





auf dem Boden beinhaltet in Nahaufnahme. Hier ist gut der innere geschutzte Biofilm

erkennbar, aber auch Trager welche wesentlich weniger stark bewachsen sind, als an-
dere.

Abbildung 53 Vergleich der biomassefreien Levapor-Trager (schwarz), verwendet in
den, mit synthetischem Abwasser, betriebenen Anammox-Reaktoren sowie bei den Un-
tersuchungen zur Salzadaption, und des biomassefreien, offenporigen PU-Schaum-
stoffs, welcher als Tragermaterial fir Anammox-Biomasse in den membranbelifteten
Reaktoren verwendet wurde.
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3. Ergebnisse

Abbildung 54 biomassefreier PU-Schaumstofftragerwirfel mit 2 cm Kantenlange.
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3. Ergebnisse

Abbildung 55 bewachsener PU-Schaumstofftragerwurfel mit 2 cm Kantenlange nach 2
Monaten aus einem Anammox-Reaktor, betrieben mit synthetischem Nahrmedium.
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3. Ergebnisse

Abbildung 56 bewachsener Levapor-Trager aus einem der Anammox-Reaktoren, betrie-
ben mit synthetischem Nahrmedium.
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3. Ergebnisse

Abbildung 57 membranbelifteter Niedrigtemperatur-Festbettreaktor.
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3. Ergebnisse

Abbildung 58 bewachsene Trager des membranbeliifteten Niedrigtemperatur-Festbett-
reaktors am Ende der Phase M24.

Abbildung 59 Nahaufnahme des fiinften Wirfels von rechts des membranbelifteten
Niedrigtemperatur-Festbettreaktors, nach der Entnahme eines Teils flir molekularbiolo-
gische Untersuchungen.
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3. Ergebnisse

Abbildung 60 Biofilm auf der Membran des membranbelifteten Niedrigtemperatur-Fest-
bettreaktors am Ende der Phase M24.

138



3. Ergebnisse

Abbildung 61 mit Anammox-Bakterien bewachsene Kaldnes K3-Trager (oben) Kaldnes
K1 Trager(Mitte) aus einem, mit synthetischem Nahrmedium betriebenen, Anammox-
Reaktoren. Mit diesen wurden die Lagerungsversuche durchgeflihrt. Die Biochip-Trager
(Multi Umwelttechnologie AG, Aue, Deutschland) (unten) wurden nur in geringen Stlck-
zahlen probeweise in den Reaktor gegeben.
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3. Ergebnisse

Abbildung 62 Ein Vial der Lagerungstests der, mit Anammox-Biomasse bewachsenen,
Kaldnes K1-Trager.
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3.8.1 Zusammenfassung Tragermaterialien

Die gewonnenen Erkenntnisse lassen den offenporigen PU-Schaumstoff als beste Wahl
erscheinen. Zum einen ermoglicht er ein sofortiges ,festhalten“ groRer Anammox-Flo-
cken bei Kontakt und zum anderen wuchs die Biomasse tief in den Trager hinein, ver-
mutlich aufgrund guter Nahrstoffversorgung, ermdglicht durch die groRRen Poren. Die Le-
vapor-Trager erhielten nur auf der duRRersten Schicht einen Biofilm. Die Kaldnes K1-Ta-
ger zeigten vor allem nach langerem Betrieb weniger dicke Biofilme.

3.9 Salztoleranz von adaptiertem und nicht adaptiertem

Anammoxbiofilm

Teile dieser Ergebnisse sind in der Masterarbeit von (Mozooni, 2017) beschrieben. Des
Weiteren wurden die Ergebnisse unter dem Titel ,,Effect of increasing salinity to adapted
and non-adapted Anammox biofilms* im Journal Environmental Technology veréffent-
licht (Engelbrecht et al., 2018).

Die mikrobielle Zusammensetzung des adaptierten und nicht adaptierten Biofilms wurde
mittels gPCR und FISH analysiert und verglichen. Die Ergebnisse der gPCR unterschie-
den sich nicht signifikant voneinander(siehe Abbildung 63). Bei der nicht adaptierten so-
wie bei der adaptierten Biomasse stellten die Denitrifizierer (nirS, nirK) die Mehrheit, ge-
folgt von Anammox-Bakterien (hzsA). Ammonium oxidierende Bakterien (amoA) waren

verhaltnismaRig wenig vertreten.
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Abbildung 63 mikrobielle Zusammensetzung der Biomasse vor und nach der Salzadap-
tion (logarithmische Darstellung). 16S rDNA reprasentiert die Anzahl aller Bakterien,
amoA reprasentiert Ammonium oxidierende Bakterien, hzsA ist das funktionelle Gen von

Anammox, nirS und nirK stehen fur Denitrifikanten.

Analysen mittels FISH-Technik konnten ebenfalls kaum Ammonium-Oxidierer nachwei-
sen (Sonden NSO1225 und NIT). Die Zusammensetzung der Anammox-Bakterien
ergab, dass ca. 60 % dieser ,Candidatus Brocadia anammoxidans® zugeordnet werden
konnten (Sonde BAN 162) die verbleibenden 40 % entfielen auf ,Candidatus Kuenenia
stuttgartiensis® (Sonde KST 152) (siehe Abbildung 64).
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Abbildung 64 FISH-Bilder des genutzten Anammox-Biofilms; A: zusammengesetztes
DAPI (blau) / BFU (pink) FISH-Bild, Skalierbalken entspricht 50 uym. B: zusammenge-
setztes DAPI (blau) / KST157 (pink) FISH-Bild, Skalierbalken entspricht 10 um.

3.9.1 Ergebnisse der adaptierten Anammox-Biomasse

Die hier, in Abbildung 65, dargestellten Ergebnisse geben die maximale SAA nach Eli-
minierung der hdchsten Werte jeder Stickstoff-Fraktion eines jeden Vials wieder. Die
initiale SAA, welche ohne Salz gemessen wurde, lag bei 731 pmol N*g Protein""*h™". Bis
zu 10 g NaCI*L- ' wirkte es stimulierend und erreichte 124, 8 % der initialen SAA. Im
Anschluss sank die Aktivitat ab und erreichte bei 15 g NaCI*L" mit 683 umol N*g Protein-
*h-' schon niedrigere Werte als die Anfangs-SAA. Danach wurden bei 20 g NaCI*L™" nur
noch 258 umol N*g Protein"'*h-' abgebaut. Die Salzkonzentration bei der nur noch 50 %
der anfangliche SAA (ICso) erhalten waren, lag bei 19,99 g NaCI*L". Die Formel zur
Berechnung beriicksichtigte die Daten von 10 bis 30 g NaCI*L"". Das Bestimmtheitsmaf
R? liegt bei 0,8476.

[Cso = 10,38 % 0,5 * SAAuiriqr” 0! Formel 26

Zwischen 0 g und 20 g NaCI*L"" sank das Verhaltnis zwischen NO2- und NH4*-Abbau
stetig. Anfangs, ohne Salzzugabe, lag das Verhaltnis noch Gber dem Optimum von 1,32.
Zwischen 20 und 40 g NaCI*L" blieb der Abbau konstant. Allerdings lag das ANOy
/ANH4s*-Verhaltnis unterhalb des Optimums, mit Ausnahme der Messung bei
30 g NaCI*L™". Eine weitere Absenkung der SAA fand erst bei 50 g NaCI*L™" statt und
erreichte nur noch 27,1 % der initialen SAA. Die gemessenen Proteinkonzentrationen
zeigten keinen wesentlichen Unterschied zwischen den einzelnen Salzkonzentrationen.
Somit war nicht davon auszugehen, dass es zu einem Verlust an Biomasse im Reaktor

kam.
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3. Ergebnisse
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Abbildung 65 spezifische Anammox-Aktivitat (SAA) [umol N*g protein™*h-'] der adaptier-
ten Anammox-Biomasse. Die SAA ist in NO2-N Aktivitat und (hellgraue Balken) und NHa-
N Aktivitat unterteilt (dunkelgraue Balken). Die Fehlerbalken geben die Standardabwei-
chung an. Die graue durchgehende Linie gibt das ANO2/ANH4-Verhaltnis an. Die gestri-
chelte Linie zeigt das optimale ANO2/ANH4-Verhaltnis.

Die Proteinkonzentration der adaptierten Biomasse (Abbildung 66) schwankte in einem
ahnlichen Ausmal} wie bei der nicht adaptierten. Da die nicht adaptierte Biomasse zum
Entnahmezeitpunkt immer mit der gleichen Salzkonzentration im Reaktor konfrontiert
war, kann davon ausgegangen werden, dass die adaptierte Biomasse keinen Verlust
aufgrund der erhéhten Salzkonzentration im Reaktor erlitt.
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Abbildung 66 Proteinkonzentration in den Vials bei verschiedenen Salzkonzentrationen

3.9.2 Ergebnisse der nicht adaptierten Anammox-Biomasse

Die SAA (spezifische Anammox-Aktivitat) der nicht adaptierten Biomasse ist im Wesent-
lichen ahnlich und sogar noch etwas hdéher als bei der adaptierten Biomasse. Sie sank
gleichmaRiger ab als die adaptierte Biomasse (siehe Abbildung 67). Die initiale SAA er-
reichte mit 844 umol N*g Protein"*h™" einen etwas héheren Wert im Vergleich zur adap-
tierten Biomasse. Auch hier stimulierte Salz bis zu einer Konzentration von 10 g NaCI*L
" und es wurde eine SAA von 963 umol N*g Protein""*h" erreicht, was 114,1 % der initi-
alen SAA entsprach. Danach sank die SAA recht gleichmaRig ab. Bei 15 g NaCI*L" Salz
lag die SAA mit 787 umol N*g Protein""*h"" wieder unterhalb der Anfangs-SAA. Der ICso
wurde bestimmt und lag bei 20,30 g NaCI*L™". Die Werte zur Ermittlung der Gleichung
umfassten den Konzentrationsbereich zwischen 10 und 50 g NaCl*L"'. Das Be-
stimmtheitsmalf’ R? liegt bei 0,9522.

1Cso = 11,67 % 0,5 * SAAiiriar” >°** Formel 27

Der ICso war also vergleichbar mit dem der adaptierten Biomasse. Ab 40 g NaCI*L™"' sank
die Aktivitat (149 pmol N*g Protein"*h") deutlich unter die der adaptierten Biomasse und
erreichte bei 50 NaCI*L" mit 96 umol N*g Protein”*h-" nur noch 11,4 % der anfanglichen
SAA. Das ANO2/ANH;-Verhaltnis blieb bis 25 g NaCI*L™" auf relativ gleichem Niveau und

stieg danach auf Gber 2,0 stark an.
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3. Ergebnisse

Dies bedeutete einen klaren Unterschied zur adaptierten Biomasse, welche ab 20 g

NaCI*L™" unter das optimale Verhaltnis fiel.
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Abbildung 67 spezifische Anammox-Aktivitat (SAA) [umol N*g Protein'*h"] der nicht-
adaptierten Anammox-Biomasse. Die SAA ist in NO2-N Aktivitat und (hellgraue Balken)
und NHs-N Aktivitat unterteilt (dunkelgraue Balken). Die Fehlerbalken geben die Stan-
dardabweichung an. Die graue durchgehende Linie gibt das ANO2/ANHs-Verhaltnis an.
Die gestrichelte Line zeigt das optimale ANO2/ANH;-Verhaltnis.
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3. Ergebnisse

Tabelle 39 Aktivitat (gesamt und NH4-N bzw. NO2-N), NO2-N/NH4-N-Verhaltnis, Proteinkonzentration der salz-adaptierten und nicht adaptierten
Biomasse

nicht adaptiert Salzkonzentration [g*L™] adaptiert
Aktivitdt
0 5 10 15 20 25 30 40 50 [nmol N/g 0 5 10 15 20 25 30 40 50
protein]
330 348 371 298 205 93 98 47 31 NHLN 277 306 381 300 131 116 90 175 91
-
+57 +7 +43 +40 +69 +20 +19 +8 +12 +26 +89 +20 +22 +26 +12 +9 +28 +11
515 569 592 498 293 161 193 103 65 NOWN 454 478 531 383 127 146 175 213 108
-
+106 +33 +9 +79 +69 +33 +41 +8 +12 +36 +147 +9 +23 +33 +22 +57 +44 +20
NHs-N +
844 917 963 787 498 254 291 149 96 731 784 912 683 258 262 266 388 198
NO2-N
NO2-N/NHs4-
1.56 1.64 1.60 1.64 1.43 1.73 1.97 2.21 2.12 N 1.64 1.57 1.40 1.27 0.97 1.26 1.94 1.22 1.19
9.95 9.75 9.92 9.41 11.3 9.83 9.85 9.75 9.80 mg Protein 10.27 7.14 7.80 7.84 9.74 9.17 8.17 7.47 7.86
+1.48 +0.83 +098 £1.69 +042 £1.67 *1.56 *1.79 £1.50 /Vial +0.77 +0.37 +0.10  +0.07 +1.07 +1.06 +0.56 +1.77 +0.80
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3.10 Ergebnisse der Lagerungstests

Teile dieser Ergebnisse sind in der Masterarbeit von (Fondengcap, 2014) beschrieben.
Des Weiteren wurden die Ergebnisse unter dem Titel ,Highly efficient long-term storage
of carrier-bound anammox biomass*“ im Journal Water Science and Technology verof-
fentlicht (Engelbrecht et al., 2016).

Bevor mit den eigentlichen Lagerungstests begonnen wurde, wurde die Zusammenset-
zung der Biomasse mittels FISH-Technik ermittelt. 87,5 % der Biomasse konnte Bakte-
rien zugeordnet werden. 68,8 % der Biomasse konnten der Anammox-Gattung ,Candi-
datus Kuenenia stuttgartiensis“ zugeschrieben werden. Die Bakteriengattung ,Candi-
datus Brocadia anammoxidans® konnte ebenso wenig wie Nitrifikanten nachgewiesen
werden. Die Abwesenheit von Nitrifikanten Iasst die Schlussfolgerung zu, dass es sich
bei dem beobachteten Ammoniumabbau um den Anammox-Prozess handeln musste

(siehe Abbildung 68) In Tabelle 40 sind die Lagerungsbedingungen im Detail aufgefuhrt.
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Abbildung 68 FISH-Bilder der Bakterienzusammensetzung bei Beginn der Lagerungs-
versuche; A: DAPI und EUB338 1 (Fluoreszenz-Farbe Cy3); B: DAPI und KST157 (Flu-
oreszenz-Farbstoff Texas Red); C: DAPI und BAN162 (Fluoreszenz-Farbstoff Oregon
Green); D: DAPI und NSO (Fluoreszenz-Farbe Oregon Green). Die Skalierbalken unten
links reprasentieren 10 um. In C1 reprasentiert der Balken 20 pm.

Tabelle 40 Lagerungsbedingungen des Experiments zur Lagerung von biofilmfixierten

Anammox-Bakterien; /: keine Zugabe; + NOs™: steht flr die vorgelegte Konzentration von
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3.10.4Zusammenfassung Lagerung

Die Lagerung bei 4 °C konnte bessere und lange ranhaltende Aktivitdten erreichen als
die Lagerung bei 20 °C. Nitrat als Redoxpuffer erreichte stets bessere Ergebnisse als
Molybdat. Des Weiteren fuhrt eine regelmallige Zugabe von Nahrstoffen zu héheren Ak-
tivitatswerten.

Das beste Ergebnis konnte bei 4 °C Lagerungstemperatur und einer regelmaRigen Nah-
rungszufuhr alle 23 Tage erreicht werden. Nach 106 Tagen wurden 91,4 % der Anfangs-
aktivitdt gemessen. Es kann geschlussfolgert werden, dass die hier verwendete immo-
bilisierte Biomasse vorteilhaft fir eine Lagerung ist.

Damit liegt eine einfache und preiswerte Methode zur Lagerung von Anammox-Bio-

masse vor.
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4 Diskussion

Beim klassischen Aufbereitungsverfahren des hauslichen Abwassers werden Stickstoff-
verbindungen Uber Nitrifikation/ Denitrifikationsprozesse in molekularen Stickstoff Uber-
fuhrt. Dies erfordert einen verhaltnismafig hohen technischen und energetischen Auf-
wand. Der Anammox-Prozess verspricht gro3e Einsparpotentiale, konnte aber bis jetzt
nicht im Hauptstrom von Klaranlagen etabliert werden. Im Rahmen dieser Arbeit sollte
ein Lésungsansatz fur dieses Problem gefunden werden. Ausgangspunkt war die Etab-

lierung des Prozesses in Kleinklaranlagen.

In einem ersten Ansatz wurde versucht, tiber eine Nitritationsstufe Nitrit flir eine nachfol-
gende Anammox-Stufe bereitzustellen. Es wurde sich hierfur an den Gegebenheiten von
Kleinklaranlagen orientiert, da es das Ziel war, diesen Prozess dort zu etablieren. Nach-
dem der Versuch Uber eine separate Nitritation zu keinem nachhaltigen positiven Ergeb-
nis fihrte, wurden Untersuchungen zu einer unvollstandigen Denitrifikation durchgefihrt.
Hier sollte ebenfalls Nitrit als Vorstufe fir einen Anammox-Reaktor bereitgestellt werden.
Auch dieser Ansatz konnte keine zufriedenstellenden Resultate liefern. Daraufhin wurde
versucht, AOB und Anammox-Bakterien in einem Biofilm zu vergesellschaften. Dies
wurde in Silikonschldauchen durchgeflihrt. Der Sauerstoff diffundierte von auf3en in den
Schlauch und ermdoglichte somit die Nitritation bzw. den Aufwuchs von AOB. Es konnte
nachgewiesen werden, dass sich ein gemischtes Biofilmkonsortium ansiedelte. Jedoch
|6ste sich der Biofilm von der Schlauchwandung, was zu erhdhten Sauerstoffkonzentra-
tionen im System flhrte, folglich Anammox hemmte und das Reaktorsystem instabil wer-
den lie. Um ungewollten Sauerstoffeintrag zu verhindern, wurde deshalb eine Silikon-
membran in einen Reaktor eingebracht und Uber einen Kompressor mit Luft versorgt.
Der Sauerstoff konnte dann durch an- und abschalten des Kompressors gezielt in das
System eingebracht bzw. limitiert werden. Die Anammox-Bakterien wurden auf Trager-
material rdumlich von der BelUftungsmembran getrennt, auf der potentiell die AOB auf-
wachsen sollten. Somit sollte eine bessere Kontrolle der Reaktorleistung erméglicht wer-
den. Nach einer Adaptionsphase, in der Nitrit dem Nahrmedium zugegeben, aber schritt-
weise reduziert wurde, funktionierte dieser PN/A-Prozess wie gewunscht. Im Weiteren
wurde die Betriebstemperatur erfolgreich bis auf 8 °C gesenkt. Zudem wurde dieses
System erfolgreich flr hochsaline Wasser getestet. Des Weiteren wurden Untersuchun-

gen der Aktivitdt von Anammox-Biomasse nach einer Adaption an NaCl im Vergleich zu
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nicht adaptierter Biomasse durchgefihrt. Als letzter Punkt wurde die initiale Aktivitat

nach einer Lagerung von Anammox-Bakterien untersucht.

4.1 Nitritation oder Vorstufe fiir Anammox

Der Aufbau der Reaktoren sowie die Steuerung der Prozesse orientierten sich stark an

den Gegebenheiten einer Kleinklaranlage.

Zur Sicherstellung einer hinreichenden Nitrit- und Ammoniumkonzentration fir den
Anammox-Prozess wurde ein zweistufiges Nitritations-Anammox-System gewahlt. Ein
bereits etabliertes System ist der SHARON-Prozess. Ziel dieses zweistufigen Prozesses
ist es, im Ablaufwasser des ersten Reaktors ca. 50 % Nitrit und 50 % Ammonium vorzu-
legen, um ein optimales Mischungsverhaltnis fir den folgenden zweiten, den Anammox-
Reaktor bereitzustellen. Zur Akkumulation von Ammonium wurden im ersten Reaktor
Temperaturen von 30 °C — 40 °C eingestellt. NOB weisen in diesem Temperaturbereich
geringere Wachstumsraten als AOB auf. Folglich werden, wenn die HRT (ca. 1 d) der
SRT (Schlammverweilzeit) entspricht, NOB ausgewaschen und nitritproduzierende AOB

angereichert (Hellinga et al. 1998).

Die Nitritbildung wurde untersucht, zum einen beim Einsatz von Biomassetrager (Kald-
nes K1, Messreihen 1 — 5), welche haufig in Klaranlagen verwendet werden und zum
anderen mit Belebtschlamm (Messreihen 6 — 8). Bei der Verwendung von Biomassetra-

gern konnte Nitrit nicht nachhaltig bereitgestellt werden.

Bei der Verwendung von Belebtschlamm zeigte sich, dass bei einer Temperatur von 29,5
°C immerhin 23,1 % Nitrit gebildet worden war (Messreihe 6 (allerdings mit einer hohen
Standardabweichung (Phase 34)). Jedoch nahm mit sinkender Temperatur auch die Nit-
ritbildungsrate ab. Bei Temperaturen um 20 °C wurde noch 11,6 % Nitrit gebildet (Mess-
reihe 6, Phasen 37 und 38). Bei 16,2 °C waren es lediglich noch 2,8 % (Messreihe 6,
Phase 39). Diese geringen Nitritbildungsraten von rund 3 % wurden in der Messreihe 7
und der Messreihe 8 schon bei Temperaturen um 20 °C detektiert. Demzufolge war es
nicht méglich, eine hinreichende Nitritbildung unterhalb einer Temperatur von 29 °C si-

cherzustellen.

Das in der Teilstrombehandlung Ublicherweise zu behandelnde Wasser ist Ablaufwasser
von Faultirmen (Dongen et al., 2001; Lackner et al., 2014). Die Unterschiede zu den
hier genutzten Reaktorkonfigurationen sind zum einen das Medium. Es wurde vorgeklar-

tes Abwasser der Klaranlage Cottbus genutzt. Somit ist die NHs-N-Konzentration weit
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niedriger (80 — 100 mg NH4-N*L"") als sie es im Ablauf eines Faulturms ist (500 — 1500
mg NH4-N*L" (Lackner et al. 2014)). Fiir den SHARON Prozess werden aufgrund der
relativ niedrigen Affinitatskonstante der AOB zu Ammonium (20 — 40 mg NHs-N*L") Zu-
laufkonzentrationen von tber 500 mg NH4-N empfohlen (Dongen et al., 2001; Hellinga
et al., 1998). Bei hohen Ammoniumkonzentrationen und Nitritkonzentrationen liegen bei
pH-Werten um 8 und héher aufgrund des Dissoziationsgleichgewichts auch ein immer
gréRerer Teil als Ammoniak (NHs) bzw. salptrige Saure (HNO2) vor. Ammoniak und sal-
petrige Saure wirken auf NOB starker hemmend als auf AOB und kénnen somit auch
zur Diskriminierung eingesetzt werden (Anthonisen et al., 1976). Die Inhibierungs-
konstante der NOB fir Ammoniak liegt bei 46 uM und fir salpetrige Saure bei 1,7 — 6,8
puM, wohingegen AOB eine Inhibierungskonstante von 290 — 1600 yM bei Ammoniak
und 12 uM bei salpetriger Saure haben (Park & Bae, 2009). Bei den niedrigen, hier ver-
wendeten Konzentrationen tritt dieser selektierende Effekt nicht oder nur begrenzt auf,
da die Konzentrationen zu niedrig sind um hemmend zu wirken. Dieser Umstand kann
somit als ein Grund fir das Scheitern betrachtet werden.

Ein weiterer Ansatz war die Manipulierung der Sauerstoffkonzentration in Hohe und zeit-
licher Abfolge. (Blackburne et al., 2008b) ermittelten die Sauerstoffhalbsattigungs-
konstante fiir AOB und NOB. Bei AOB lag der Wert bei 0,033 mg*L"' und NOB erreichten
einen Wert von 0,43 mg*L™". Dies belegt die wesentlich hohere Affinitat der AOB zu Sau-
erstoff. Somit kdnnen geringe O2-Konzentrationen als diskriminierender Faktor fir NOB
eingesetzt werden. Die Lag —Phasen von AOB und NOB nach einer anoxischen Phase
sind unterschiedlich. (Gilbert et al., 2014a) konnten durch 15 — 20 min(tige anoxische
Intervalle AOB gegenliber NOB bevorteilen. Da NOB langer brauchen, um ihren Stoff-
wechsel nach der sauerstofflosen Zeit wieder hochzufahren. Dies funktionierte auch bei
niedrigen Temperaturen. Somit konnte eine stabile partielle Nitrifikation sichergestellt
werden. Messreihe 2 nutzte Bellftungspausen von meist 18 Minuten. Es konnten maxi-
mal 9 % des Ammoniums zu Nitrit umgesetzt werden. Die Temperaturen lagen mit 17,5
— 22,4 °C noch relativ hoch. Phase 18 und Messreihe 4 nutzen eine quasikontinuierliche
Beluiftung mit einer Soll-Sauerstoffkonzentration von 0,1 mg*L™". Die niedrigen Sauer-
stoffkonzentrationen konnten allerdings nicht wesentlich die NOB in ihrer Aktivitat unter-
drticken, da nie mehr als 2 % Nitrit gebildet werden konnte. Hier funktionierte der Ansatz
der Intervallbeliftung nicht. Bei (Gilbert et al., 2014a) funktionierte dieser Ansatz. Aller-
dings wurde dort PN/A in einem Reaktor durchgefuhrt.

In Messreihe 4 wurde eine Denitrifikation nachgeschaltet, um mittels unvollstandiger De-

nitrifikation Nitrit bereitzustellen. (Martienssen and Schops, 1997) konnten in einer De-
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nitrifikationsanlage einer Sickerwasseranlage Nitrit akkumulieren. Dies war auf die Aus-
bildung einer bestimmten mikrobiellen Gemeinschaft zurtickzufihren. Erreicht wurde
dies durch festgelegte TOC/N Verhaltnisse und die hohe Salinitat des Wassers. In der
vorliegenden Arbeit konnte das TOC/N Verhaltnis aufgrund des Aufbaus der Anlage
nicht genau gesteuert werden. Um die Erfolgsaussichten einer funktionierenden partiel-
len Denitrifikation zu erhéhen, waren Impfschlamme aus bestimmten Reaktorsystemen
forderlich gewesen (Cao et al., 2013). Des Weiteren konnten Cao et al. (2017) mit De-
nitrifikanten der Gattung Thaura besonders gute Nitritbildungsraten erreichen. Fehlende
Optimierung des Systems und Zichtung von geeigneten Denitrifikanten sind weitere
Griunde fiur die unbefriedigenden Ergebnisse mit einer nachgeschalteten Denitrifikation.
Messreihe 3 nutzte Sauerstoffkonzentrationen zwischen 4 und 0,1 mg*L". Auch hier
konnte sich kein Trend in der Nitritakkumulation etablieren. Zu keiner Zeit konnten mehr
als 2 % Nitritbildung erreicht werden. Obwohl gerade bei niedrigen Sauerstoffkonzentra-
tionen positive Effekte zu erwarten gewesen waren. Hier kdnnte die Etablierung eines
stabilen Biofiims die Hemmung der NOB verhindert haben. Messreihe 6 (Be-
lebtschlamm; 0,6 mg O.*L™"; 29,5 °C) konnte, 23,1 % (Phase 34) Nitrit bilden. In den
folgenden Phasen sank der Wert bei gleicher Sauerstoffkonzentration, aber niedrigen
Temperaturen (Phasen 36 — 39). Messreihe 8 konnte mit Intervallbellftung, vorgeschal-
teter Denitrifikation und Temperaturen von 20 °C und héher keine signifikanten Mengen
an Nitrit bilden.

4.2 Partielle Denitrifikation

Bei den Versuchen ging es darum schon gebildetes Nitrat zu Nitrit zu reduzieren, um es
anschliel’end einem Anammox-Reaktor zuzufiihren. Dieser Ansatz wirde allerdings den
grolien Vorteil der Bellftungseinsparung verlieren, welcher durch die Integration eines
PN/A-Prozesses erzielt werden kénnte. Allerdings kénnte so nochmals schon behandel-
tes Abwasser aus einem PN/A-Reaktor behandelt werden, da 11 % des Ammoniums zu
Nitrat umgesetzt werden (De Pra et al., 2016). Des Weiteren kdnnten mit der partiellen
Denitrifikation auch nitratbelastete Wasser mit weniger Kohlenstoffeinsatz gereinigt wer-

den.

Mit dem hier genutzten Versuchsaufbau konnten leider keine positiven Ergebnisse er-
zielt werden. Die Modifikation der HRT hatte ebenso wenig einen Einfluss auf die Nitrit-
bildung wie die Anderung von TOC-Konzentrationen. Die Versuche mit einem isolierten

Nitrit akkumulierenden Stamm schlugen vermutlich fehl, weil sich die Biomasse an der
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Glaswand des Reaktorgefalles ansiedelte und sich folglich auch Denitrifikanten durch-
setzen konnten, die komplett denitrifizierten. Der Versuchsaufbau hatte auch einige
Probleme. Zum einen war das Anhaften der der Bakterien an der Glaswand nicht gewollt
aber aufgrund der kleinen Reaktorgefalde nicht revidierbar. Dies flhrte zu einer Entkopp-
lung der HRT zur Retentionszeit der Bakterien im System. Die Zulauf- und Ablaufkanulen
der Reaktoren waren ebenfalls problematisch, da sie durch ihren geringen Durchmesser
zu Verstopfungen neigten. Das verwendete Pepton war, aufgrund der enthaltenen Stick-
stoffverbindungen fir eine Bilanzierung, ebenfalls suboptimal. Zu guter Letzt funktio-
nierte die Autoklavierung nicht immer einwandfrei, was teils zu einer Nitritbildung in den
ZulaufgefalRen fuhrte und somit ebenfalls eine Bilanzierung erschwerte. Es gibt aller-
dings vielversprechende erfolgreiche Ansatze in der Literatur zur Nutzung der partiellen
Denitrifikation (Cao et al., 2013, 2012).

4.3 Etablierung eines Anammox-Nitrifikanten-Biofilm-

Konsortiums auf einer sauerstoffdurchlassigen Membran

Die Idee war es, an der Innenseite eines Silikonschlauchs ein Konsortium aus AOB und
Anammox aufwachsen zu lassen. Durch die Diffusion der Luft in den Schlauch wéare
keine Energie fir Kompressoren nétig gewesen. Die Zusammensetzung des Biofilms

wird im Folgenden diskutiert.

Der relative Anteil von Anammox nahm bei beiden Schlauchanfangen starker zu als an
den Schlauchenden. Dies kann damit erklart werden, dass hier fast kein Sauerstoff vor-
lag und Anammox somit nicht gehemmt wurde (Carvajal-Arroyo et al., 2013; Jetten et
al., 1999; Joss et al., 2011). Grolere Konzentrationen organischen Kohlenstoffs waren
aufgrund der Nahrmedium-Zusammensetzung ebenfalls nicht vorhanden, was eine
mogliche Hemmung ausschlie3t (Dapena-Mora et al., 2007; Glven et al., 2005; Isaka et
al., 2008).

Die Nitrifikanten konnten ihren Anteil in dem Biofilmkonsortium beibehalten oder sogar
vergroRern (S1). Dies deutet darauf hin, dass die Umweltbedingungen am Schlauchan-
fang zwar Anammox den grof3ten Wachstumsvorteil gaben, aber schon genug Sauer-
stoff vorhanden war, um die Nitrifikanten-Population verhaltnismafig stabil zu halten.
Blackburne et al. (2008b) geben 0,03 mg O.*L" als Sauerstoffhalbsattigungskonstante

an. Wiesmann (1994) gibt 0,3 mg O2*L™" als Mittelwert aus verschiedenen Quellen an.
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Der Anteil der Denitrifikanten ging bei beiden Schlauchanfangen deutlich zurtick. Es war
aber kein einheitliches Ergebnis im Verhaltnis der Gene nirK zu nirS zu erkennen. Grund
fur den relativen Riickgang war die geringe Sauerstoffzufuhr und damit waren auch we-
nig Nitrat und Nitrit fir Denitrifikanten vorhanden. Auflierdem steht Anammox auch in
Konkurrenz um Nitrit mit den Denitrifikanten. Zudem war aufgrund der Nahrmediumszu-
sammensetzung kein externer TOC verfligbar, was ebenfalls zur Reduzierung der De-
nitrifikanten-Aktivitdt und somit auch zur ihrer Reduzierung beitragen sollte (Her &
Huang, 1995). Des Weiteren kdnnen geringe C/NOs-N Verhaltnisse die Bildung von Nitrit
fordern und somit eine vollstandige Denitrifikation zum Distickstoff unterbinden (Cao et

al., 2017; Her & Huang, 1995). Die Bildung von Nitrit wirde Anammox bevorteilen.

Die Zusammensetzung des Biofilms am Ende der Silikonschlduche unterschied sich von
der am Anfang. Der Anteil der Anammox-Bakterien stieg ebenfalls, allerdings nicht so
stark wie an den Schlauchanfangen. Der Anteil lag bei 19 %. Die Bedingungen am Ende
des Schlauches sollten Anammox mit Nitrit versorgen kdnnen. Die Ammoniumoxidierer
verloren relativ gesehen.

Die Denitrifikanten wurden zu der gréfdten Gruppe. Griinde hierflr war die Diffusion von
Sauerstoff in das System, was dann Nitrifizierer befahigte Nitrit und Nitrat bereitzustellen.
Da Denitrifikanten heterotroph sind, besitzen sie einen Wachstumsvorteil (mégliche Ver-
dopplungszeiten von 0,33 h™' (El Hassan et al., 1985)) gegenliber Anammox (3 — 11 d
(M. S. Jetten et al., 2001; Lotti et al., 2015a; Strous et al., 1998)) und Nitrifikanten (1,05
- 1,4 *d" (Munz et al., 2011)).

4.4 Biofilmzusammensetzung auf der Membran und den
Tragern

4.41 Schlauchreaktoren

Der erfolgreiche Aufwuchs von AOB und Anammox auf der Membran konnte durch eine
Verschiebung der Verhaltnisse im zeitlichen wie auch im raumlichen Verlauf des Schlau-
che S1 und S2 gezeigt werden. In allen Fallen konnte Anammox einen Anteil von min-
destens 18,8 % erreichen. Pellicer-Nacher et al. (2014) konnten ahnliche Ergebnisse

erreichen. Dort etablierten sich etwa 25 % Anammox-Bakterien.
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4.4.2 Biofilmzusammensetzung auf der Membran und den Tragern der

membranbeliifteten Festbettreaktoren

Terada et al. (2007) konnten den Vorteil einer Membranbellftung gegeniber eines her-
kdémmlichen Biofilmsystems aufzeigen. Das System war stabiler gegeniiber Schwankun-
gen. Bei zu dicken Biofilmen (ab 1450 uym) war aber der normale Biofilm wieder im Vor-

teil.

Die gPCR-Untersuchungen des Membranbiofilms im Niedrigtemperatur-Reaktor sowie
im Salzreaktor zeigten einen AOB-Anteil von 19,7 % bzw. 18,2 %. Das Gen hzsA lag nur
zu 0,065 bzw. 1,04 % vor. Li et al. (2016) beobachteten &hnliche Ergebnisse mit 33,1 %
AOB und 5,1 % NOB. Anammox waren zu 4,8 % vorhanden. Downing & Nerenberg
(2008) hatten bei ihrem Membranbiofilm einen NOB-Anteil, der 10 % AOB-Anzahl ent-
sprach. Der Umstand, dass in der vorliegenden Arbeit so wenig Anammox auf der
Membran gefunden wurde, ist allerdings nicht als negativ zu betrachten, denn Anam-
mox-Bakterien sollten auf den Tragern etabliert werden. Im Niedrigtemperatur-Reaktor
konnte auf dem Trager 6,6 % Anammox nachgewiesen werden. AOB fielen von 19,7 %
auf der Membran auf 2,8 % auf den Tragern. GroRRere Anteile an heterotrophen Bakterien
scheinen nicht ungewdhnlich zu sein. So berichteten Persson et al. (2016), dass in ihrem
MBBR bis zu 50 % der Gensequenzen heterotrophen Bakterien zugeordnet werden kén-
nen. Zudem konnten sie keine Anderung der Zusammensetzung wahrend einer Tempe-
raturabsenkung feststellen. In der vorliegenden Arbeit machten heterotrophe Bakterien
im direkten Vergleich zwischen Denitrifikanten, AOB und Anammox tber 90 % aus. Die
Ergebnisse von Pellicer-Nacher et al. (2014) deuten bei ihren membranbeliifteten Reak-
tor ebenfalls auf einen betrachtlichen Anteil von heterotrophen Bakterien im Membran-
biofilm hin. Denn diese nahmen bei einer Biofilmdicke zwischen 200 und 400 um eine
dominante Rolle ein, wohingegen AOB bis zu 200 um dominant waren. Anammox waren
ab 400 ym dominant. Auch waren die AOB und Anammox haufiger und diversifizierter
als die NOB. Es zeigt sich somit auch ein nicht zu vernachlassigendes Problem. Wenn
der Membranbiofilm AOB und Anammox beinhalten soll, muss er relativ dick sein. Dar-
aus folgt, dass die Gefahr der Sauerstoffinhibierung zunimmt (Martin & Nerenberg,
2012). Ablésungsprozesse von der Membran wirden sich aufgrund der Machtigkeit und
somit des Alters des Biofilms auch negativ auswirken. Die Nutzung von relativ dinnen
bzw. jungen Biofilmen in der vorliegenden Arbeit und die Trennung der Anammox-Bak-
terien auf separate Trager macht das vorliegende System sicherer und flexibler. Denn
NOB und AOB kénnen gezielt von der Membran entfernt werden ohne Anammox-Bio-

masse zu verlieren.
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Die Ergebnisse der gPCR wurden durch die FISH-Ergebnisse qualitativ bestatigt. Das
heildt, auf den Membranen sind vornehmlich AOB und NOB angesiedelt wohingegen auf
den Anammox-Trager auch vornehmlich Anammox anzutreffen ist. So machte im Nied-
rigtemperatur-Reaktor Anammox etwa 90 % aus. Diese Ergebnisse stehen quantitativ in
einem auffallenden Gegensatz zur qPCR, scheinen aber plausibler. So stellten Kouba
et al. (2016) auf ihren MBBR Tragern hauptsachlich Anammox und AOB, mit einigen
wenigen NOB fest. Pellicer-Nacher et al. (2014) zeigten mittels FISH, dass in membran-
bellfteten Biofilmen die AOB direkt auf der Membran sitzen und NOB weiter im auf3eren
Bereich. Dies lasst den Schluss zu, dass junge Biofilme weniger dazu neigen, komplett
zu nitrifizieren. In der vorliegenden Arbeit wurde nur eine Mischprobe des Biofilms un-
tersucht. Die FISH-Ergebnisse von Wang et al. (2016) unterstreichen ebenfalls, dass
niedrige Sauerstoffkonzentrationen (0,3 — 0,8 mg O *L™") den Anteil von NOB, insbeson-
dere von Nitrobacter, senken konnten. Nitrobacter konnte in der vorliegenden Arbeit auf
der Membran nur in geringem Mal3e und auf den Anammox-Tragern gar nicht mit FISH

nachgewiesen werden.

4.5 PN/A in einem membranbeliifteten Festbettreaktor bei

niedrigen Temperaturen

Nachdem die partielle Nitrifikation als Vorstufe keine positiven Ergebnisse lieferte, wurde
sich in der vorliegenden Arbeit auf ein Ein-Reaktor-System fokussiert. Denn dieses bietet
die Vorteile der geringeren Investitionskosten, weniger komplexe Kontrollsysteme und
eine geringere Gefahr der Inhibierung durch Nitrit bzw. salpetriger Saure
(Giustinianovich et al., 2016).

4.5.1 Etablierung des PN/A- Prozesses durch Verringerung des NO2-
N/NH4-N Verhaltnisses

Die Etablierung des PN/A bei 18 °C erfolgte durch schrittweises Absenken des NO-
N/NH4-N-Verhaltnisses Uber einen Zeitraum von ca. 160 Tagen in den Phasen M1 bis
M8. Allerdings gab es langere Zeitrdume mit technischen Stérungen, welche den Pro-
zess in die Lange gezogen haben. Es ist davon auszugehen, dass die Etablierung von
PN/A um ein Viertel bis ein Drittel schneller mdglich gewesen ware. Somit sollte inner-
halb von ca. 100 bis 120 Tagen eine funktionsfahige PN/A mdglich sein. Es konnten

schon stabile Ergebnisse nach 9 — 12 Tagen pro Phase erzielt werden (M4 — M8).
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Daverey et al. (2015) konnten einen SNAD-Reaktor (Simultaneous partial Nitrification,
Anammox and Denitrification) in einem SBBR (Sequencing Batch Biofilm Reactor)
schon nach 51 Tagen vollstandig in Betrieb nehmen. Die Betriebstemperatur lag bei
25 °C. Christensson et al. (2013) waren in der Lage bei 22 — 33 °C mit einem MBBR
nach 4 Monaten die volle Leistungsfahigkeit erreichen. Huang et al. (2015) konnten bei
32 °C — 35 °C eine partielle Nitrifikation als Vorstufe fur Anammox schon nach 25 Tagen
etablieren. Wie zu erkennen ist, schwankte die Zeit bis zur gewiinschten Leistungsfahig-
keit betrachtlich. Hier beeinflussten eine Reihe von Faktoren die Ergebnisse, wie z. B.
Reaktordesign, Temperatur, Schlammsystem, Granulars oder Biofilm. Hier war es aller-
dings auch nicht das Ziel, méglichst schnell auf Nitrit verzichten zu kénnen, sondern
maoglichst viel Nitrit mittels der PN bereitzustellen, um die installierte Anammox-Bio-
masse ausreichend versorgen zu kdnnen. Dies konnte erreicht werden. Denn der Abbau
durch PN/A stieg von 48,3 mg N*L'*d! in M1 auf 88,8 mg N*L"*d"" in M.

4.5.2 PN/A in einem membranbeliifteten Festbettreaktor bei niedrigen

Temperaturen (18 — 8 °C)

4.5.3 Einfluss der Temperatur auf den N-Gesamtabbau

Die Abbauleistung bei 18 °C lag zwischen 47,1 mg N*L-"*d' (M13) und 51,7 mg N*L-"*d-
' (M11). Gilbert et al. (2014b) gelang es bei 20 °C 40 mg N*L*d in einem MBBR ab-
bauen. Persson et al. (2014) nutzten ebenfalls einen MBBR und erreichten, bei 19 °C,
334 mg N*L"*d'. Auch Kouba et al. (2016) verwendeten einen MBBR und konnten bei
22 °C noch 42 mg N*L-"*d' umsetzen. Lotti et al. (2014a) hingegen, erreichten eine Ab-
bauleistung von 440 mg N*L-"*d in einem Gas-Lift-SBR. Mit granularem Schlamm konn-
ten Lotti et al. (2015b) bei 19 °C 182 mg N*L-"*d"" abbauen. Li et al. (2016) konnten mit
einen membranbeliifteten Reaktor (UMABR) bei 25 °C 77,6 mg N*L-"*d"! abbauen. Somit
sind die in dieser Arbeit erzielten Abbauraten im unteren Bereich anzusiedeln, aber

durchaus konkurrenzfahig.

Im Temperaturbereich zwischen 16 °C und 13 °C wurde zusétzlich ein Uberdruck von 5
PSI auf den Schlauch gegeben. Somit sollte der Sauerstofftransfer erhéht werden und
die Abbaurate ebenfalls verbessert werden (Li et al., 2016). Der Biofilm wurde in der Zeit
nicht entfernt. Die N-Gesamt-Abbaurate war trotz der Temperaturunterschiede fast kon-
stant im Bereich zwischen 37,2 mg N*L-"*d"" und 33,1 mg N*L""*d"". Jedoch war die N-
Gesamt-Abbaurate in der letzten Phase bei 18 °C noch bei 47,1 mg N*L"*d"". Somit
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fUhrte die Druckerhéhung zu keiner Verbesserung der Abbauleistung, was allerdings mit
der Temperaturabsenkung und dem voranschreitenden Biofilmalter zusammenhangen
kénnte. Zum Vergleich konnten Laureni et al. (2016) bei 15 °C in einem MBBR 30 mg
N*L-"*d"! abbauen. Im Gegensatz zu den eigenen Ergebnissen sank bei Persson et al.
(2014) in einem MBBR die Abbauleistung recht stark von 162 mg N*L"*d"" auf 110 mg
N*L-"*d" zwischen 16 °C und 13 °C.

Der Bereich um 12 °C wird oftmals als Grenze der stabilen Prozessflihrung beschrieben
(Gilbert, 2014; Gilbert et al., 2015; Hu et al., 2013; Laureni et al., 2016). Dahingegen
konnte in dieser Arbeit ein Gesamtstickstoffabbau von bis zu 45,8 mg N *L-"*d" erreicht
werden. Dies lag zwar zum Teil unter den Ergebnissen anderer Studien, wie bspw. von
Hu et al. (2013) mit ca. 60 mg N *L-"*d"" bei 12 °C. Die erzielte Abbauleistung erreichte

jedoch das Niveau herkémmlicher Denitrifikationsanlagen (Laureni et al., 2016).

Durch die Absenkung der Temperatur auf 10 °C kam es im Vergleich zu 12 °C, zu keinen
EinbuRen im Stickstoffabbau (44,2 mg N *L-"*d""). Im Vergleich dazu erreichte der MBBR
bei Gilbert et al. (2014b) noch 15 mg N *L-'*d". Lotti et al. (2014a) erreichten hingegen
noch 100 mg N *L'*d"! Abbaurate in einem Gas-Lift-SBR. Persson et al. (2014) erzielten
bei sehr instabiler Prozessflihrung mit grolken Schwankungen noch 34 mg N *L-*d"! Ab-
bau. Die erzielten Werte sind also konkurrenzfahig und vor allem stabil. Im Gegensatz
zu anderen Studien (Gilbert et al., 2014b; Persson et al., 2014) konnte hier Gber einen
Zeitraum von 2 Monaten eine stabile PN/A durchgefiihrt werden. Denn spater kam es
bei Gilbert et al. (2014b) zu Nitritakkumulationen. Young et al. (2017) haben gezeigt,
dass niedrige Temperaturen NOB in ihrer Anzahl reduzieren kénnen. Hier war also ein

Grund, fUr eine langere Stabilitdt nach Entfernung des Membranbiofilms zu sehen.

Der N-Gesamt-Abbau sank bei 8 °C, im Vergleich zu 9 °C (40,7 mg N*L-'*d""), nur auf
37,9 mg N*L-™*d". Weiterhin wurde bei 8 °C die Zulaufkonzentration auf 145 mg NH.-
N*L-" gesenkt. Somit konnten Ablaufkonzentrationen auf bis zu 12,5 mg NHs-N*L" ge-
senkt werden. Damit lagen die Ablaufwerte in der Nahe der geforderten Ablaufqualitat
von realen Klaranlagen. In der Literatur werden niedrige Zulauf- Ablaufkonzentrationen
ebenfalls als Herausforderung dargestellt (Gilbert, 2014; Laureni et al., 2015). Es konnte
gezeigt werden, dass die Abbauleistung, im Vergleich zur vorherigen Phase mit erhdhten
Zulaufkonzentrationen, auf 34,7 mg N*L-"*d" abgesunken war, was weniger als 9 % Ver-
lust entsprach. Folglich scheint auch eine Behandlung mit niedrigen Ablaufwerten po-

tenziell moglich.

Insgesamt war der Einfluss der Temperatur relativ gering. Die Ergebnisse bei 12 °C er-
reichten noch 85,6 % und bei 8 °C wurden noch 72,1 % der Abbauleistung von 18 °C
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erreicht. Die Temperatur schien also bei dem hier verwendeten PN/A-Prozess im Ge-
gensatz zu anderen Studien, einen weniger starken Einfluss zu haben. Bei Gilbert et al.
(2014b) sank von 20 °C auf 10 °C die Abbauleistung von 40 mg N*L-"*d" auf 15 mg N*L-
*d-' wesentlich starker ab, was einer Abnahme von 62,5 % entspricht. Ahnliches galt fiir
Lotti et al. (2014a), hier sank die Abbauleistung ahnlich stark von 20 °C (440 mg N*L-"*d
1) auf 100 mg N*L-"*d! bei 10 °C ab (-77,2 %). Bei Persson et al. (2014) sank die N-
Gesamt-Abbauleistung von 334 mg N*L-"*d"" bei 19 °C auf 34 mg N*L"*d"bei 10 °C bei
instabiler Prozessfuhrung um fast 90 %. Andererseits wiesen Pellicer-Nacher et al.
(2010), sowie Zhu & Chen (2002) nach, dass nitrifizierende Biofilme weit weniger tem-
peraturanfallig sind als Flockensysteme.

Es bleibt zu beachten, dass das System sauerstofflimitiert war. Somit konnte es naturlich
dazu kommen, dass das System bei héheren Temperaturen nicht die volle Leistung ent-

falten konnte.

4.5.4 Einfluss der Temperatur auf die Nitratbildung

Die Nitratbildung ist weniger stark von der Temperatur als vom Biofilmalter und der Bio-
filmdicke abhangig. Bei 18 °C stieg die Nitratbildung immer weiter auf etwa 25 % an.
Danach kam es zu einem Sprung zwischen 18 °C und 16 °C mit einem relativ stabilen
Niveau bis zu 13 °C. Bei 12 °C stieg die Nitratbildung nochmal stark auf Gber 50 %. Nach
Entfernung des Membranbiofilms bei 12 °C halbiert sich spater die Bildung von Nitrat.
Dies erklart die hdhere Nitratbildung bei 13 °C bis 16 °C da hier mit einem Membranbio-
filmalter gearbeitet wurde. Auch bei 10 °C bis 8 °C blieb die Bildung fast konstant niedrig.
Die Nitratbildung war im Bereich zwischen 12 °C und 8 °C sogar mit 22,6 % im niedrigen

Temperaturbereich etwas niedriger als bei 18 °C (23,0 %).

Hier schien die Temperatur keinen Einfluss auf die Nitratbildung zu haben.

Isanta Eduardo et al. (2015) untersuchten die partielle Nitritation ohne Anammox in ei-
nem Gas-Lift-Reaktor und hatten bei 20 °C bzw. 15 °C nur 0,3 mg NO3-N*L"" bzw. 0,4 mg
NOs-N*L" im Ablauf des Reaktors. Bei 12,5 °C stieg die Nitratkonzentration auf 2,5 mg
NO3-N*L" was nur 3,5 % des umgesetzten Ammoniums entsprach. Auch hier war der
Einfluss der Temperatur eher gering. Gilbert (2014) untersuchte mehrere Ansatze auf
deren Verhalten bei Temperaturabsenkungen von 20 °C auf 10 °C. Dort kam es zu relativ
geringen Nitratbildungsraten von 5 % bei suspendierter Biomasse, ebenso wie bei gra-
nulierter Biomasse. Bei MBBR mit 2 mm breiten Aufwuchstragern bildeten sich bei 10
°C 14 % und bei 10 mm breiten Tragern 11 % Nitrat. Diese Werte wirkten sehr vielver-

sprechend. Allerdings lagen die Nitritbildungsraten bei 61 % flr suspendierte Biomasse
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und bei 46 % bei granulierter Biomasse. 2 mm breite Trager erreichten 28 % Nitritbil-
dung. Es fand also eine ungewollte Nitritakkumulation statt. Nur 10 mm Trager (Kaldnes
K1) waren mit 4 % Nitritbildung als positiv zu bewerten. Nitritakkumulation war in der
vorliegenden Arbeit im gesamten Untersuchungszeitraum praktisch nicht vorhanden, mit
Ausnahme von M18. Dort wurde der Biofilm entfernt und es kam zu erhdhten Sauerstoff-
konzentrationen. Es kann also davon ausgegangen werden, dass mit dem Reaktorde-

sign dieser Arbeit eine Anammox-Inhibierung sehr unwahrscheinlich war.

4.5.5 Einfluss der Beliiftungsstrategie

Eine Verkurzung der Bellftungspausen bei 18 °C von 30 auf 3 Minuten sollte die Abbau-
leistung steigern, da mehr Sauerstoff zur Verfligung gestellt wurde. Doch der N-Gesamt-
Abbau sank um ca. 10 %. Und der Anteil des gebildeten Nitrats im Verhaltnis zum abge-
bauten Ammonium verdoppelte sich fast von 12,1 % auf 21,2 %. Weiterhin flhrte Dau-
erbellftung zwar zu einer Steigerung des N-Gesamt-Abbau um 25 %, allerdings stieg
auch das gebildete Nitrat weiter auf 23,3 % an. Bei 12 °C wirkte sich eine Dauerbellftung
ebenfalls negativ auf die PN/A aus, was auch durch Gilbert et al. (2014a) bestatigt wurde.
Bei Pellicer-Nacher et al. (2010) wurde bei kontinuierlicher Beluftung sogar bis zu 95 %
des gebildet Nitrits weiter zum Nitrat oxidiert. Miao et al. (2016) konnten in einem bei 32
°C betriebenen SBR nach einer 100-tagigen Dauerbeluftungsstrategie mit niedrigen
Sauerstoffkonzentrationen (0,17 mg O.*L™") die Nitratkonzentration mittels einer intermit-
tierenden Belliftung (7 min an — 21 min aus) stark, von 30,8 mg N*L"" auf 2,1 mg N*L™,
reduzieren. Eine Verringerung des anteilig gebildeten Nitrats durch Wiedereinfiihrung
von Bellftungspausen gelang in der vorliegenden Arbeit nicht mehr. Sie stieg weiter
leicht auf bis zu 25,3 % an. Der N-Gesamt-Abbau sank wieder auf das Niveau von 3
Minuten und 30 Minuten Beluftungspause. Dies widerspricht der Literatur, denn Y. Ma
et al. (2017) empfahlen auch die Manipulation der Bellftungsdauer und der —pausen zur
Unterdrickung von NOB, wohingegen geringe Sauerstoffkonzentrationen ohne intermit-
tierende Bellftung nicht erfolgreich waren. Pellicer-Nacher et al. (2010) konnten in
membranbelifteten Reaktoren bei 25 °C — 32 °C mittels intermittierender Bellftung
ebenfalls die Nitratbildung auf unter 10 % absenken. Allerdings wurde jeweils 12 Stun-
den bellftet und 24 Stunden pausiert, was wesentlich langer als die hier verwendeten
und die von Gilbert (2014) empfohlenen Intervalle (mind. 18 min Bellftungspause) war.
Auch das anteilig gebildete Nitrat blieb relativ konstant. Pellicer-Nacher et al. (2014)
konnten bei 32 °C durch intermittierende Bellftung die Zahl der NOB stark reduzieren

und AOB sowie Anammox anteilig stark anreichern. In der vorliegenden Arbeit wirkte
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sich dieser Effekt nicht auf das Abbauverhalten aus. Vielleicht war die Lange der einzel-
nen Phasen zu kurz, um einen spulrbaren Effekt zu messen. Andererseits konnte sich
der Anteil an Nitrat in sehr kurzer Zeit erhdhen. Es deutet sich an, dass die Bellftungs-
lange eine weniger wichtige Rolle spielt (Vgl. M12 und M13), als die Pause (Vgl. M9 und
M10). Unterstutzt wird diese These durch die Erkenntnisse bei 8 °C. Dort wurde die Be-
Iiftungsdauer aufgrund von erhéhten Sauerstoffkonzentrationen auf 5 Minuten halbiert.
Der N-Gesamt-Abbau hat sich trotz der Halbierung im Vergleich zu 9 °C (40,7 mg N*L-
*d") nur auf 37,9 mg N*L-"*d"! verringert.

Niedrige Sauerstoffkonzentrationen (unter 0,2 mg*L™") waren in dieser Arbeit bei niedri-
gen Temperaturen essentiell fir eine funktionierende PN/A. Kouba et al. (2016) unter-
stitzen durch ihre Beobachtungen diese Forderung. Sie stellten fest, dass die Absen-
kung der Sauerstoffkonzentration (auf 0,4 mg O.*L™") zwar die Aktivitat der AOB senkt
und sie zum limitierenden Faktor machte, aber die N-Gesamtabbauleistung aufgrund
héherer Anammox-Aktivitat stieg. Kouba et al. (2016) bestatigen also die eigenen Be-
obachtungen, dass niedrige Sauerstoffkonzentrationen im Niedrigtemperaturbereich es-

senziell waren.

Zusammenfassend muss berlcksichtigt werden, dass die Sauerstoffkonzentrationen
niedrig sein missen, das heilt unterhalb von 0,2 mg O2*L"'. Zum anderen missen Be-
Iiftungspausen eingehalten werden, um das Voranschreiten der Nitratbildung zu mini-
mieren. Die Lange der Bellftungsphase hat nur untergeordnete Rolle auf den N-Gesamt-
Abbau.

4.5.6 Einfluss des Biofilmalters bzw. der Biofilmdicke

Die Membran-Biofilmdicke bzw. das Membran-Biofilmalter hatte einen groRen Einfluss
auf die Leistungsfahigkeit der PN/A.

So trat bei 12 °C und einem Biofilmalter von Uber 200 Tagen eine starke Nitratbildung
von uber 50 % auf. Picioreanu et al. (2016) gaben eine mdgliche Erklarung dafir. Laut
ihnen neigen AOB zu grofReren Clustern als NOB. AOB nehmen zudem Sauerstoff
schneller auf. Dies kann zu lokalen Sauerstoffminima aufgrund zu geringer Diffusion fuh-
ren. Somit kdnnen AOB wegen ihrer hdheren Sauerstoffaffinitat und der gréReren Clus-
ter in ihrer Aktivitdt gehemmt sein, da sie den Sauerstoff zu schnell verbrauchen bzw. er
nicht tief genug in die Cluster eindringen kann. Im Endeffekt bedeutet dies, dass die
NOB-Cluster eine hohere Affinitat aufweisen kdnnen als AOB-Cluster. Zudem wurde ver-
mutlich der Grofiteil des gebildeten Nitrits von den NOB sofort verbraucht ohne in die

Wasserphase Uberzugehen und Anammox zur Verfugung gestellt zu werden. Die Dicke
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des Biofilms fiihrte zu einem geringeren Ubergang des Nitrits in die Wasserphase (Wang
et al., 2009). Eine Verbesserung der Abbauleistung konnte in dieser Arbeit stets beo-
bachtet werden, sobald der Biofilm entfernt wurde. Denn dann entwickelte sich der Bio-
film vom Initialstadium her, was zu geringeren Nitratbildungsraten fihrte (z. B. bei 12 °C,
10 °C und 8 °C). Doch die Entfernung des Biofilms konnte schnell zu erhéhten Sauer-
stoffkonzentrationen fuhren (z. B. bei 12 °C und 8 °C). Die erhdhten Sauerstoffkonzent-
rationen fUhrten zu einer starkeren Bildung und Akkumulation von Nitrit. Grund hierfur
waren zum einen, eine Hemmung von Anammox durch den Sauerstoff (Joss et al., 2011;
Oshiki et al., 2011) und zum anderen das Fehlen von NOB durch die Entnahme des
Biofilms, was allerdings gewollt war. Erkennbar wurde die Hemmung von Anammox an
der nicht vorhandenen Absenkung der N-Gesamt-Fracht im Ablauf. Bei adaquater Be-
IGftung konnten allerdings niedrige Nitratbildungsraten erreicht werden (z.B. bei 12 °C,
10 °C und 8 °C)

Diesen Effekt beschrieben Lackner & Smets (2012). Die Wachstumsraten der Bakterien
waren der entscheidende Faktor bei der Etablierung einer membranbasierten partiellen
Nitrifikation. Da AOB ohne Diffusionsbeschrankungen sauerstoffaffiner als NOB sind
(Jubany et al., 2008; Wiesmann, 1994), besitzen sie gerade zu Beginn der Biofilmbildung
einen Vorteil gegenuber NOB. Anammox kann das Nitrit verbrauchen bevor NOB dieses
nutzen kdnnen. Hier spielte auch die Biofilmdicke eine wichtige Rolle.

Wang et al. (2009) verglichen das Biofilmwachstum und die Bildung von Nitrit und Nitrat
bei Biofilmen, die mit Sauerstoff aus der Reaktorflissigkeit versorgt wurden und bei Bio-
filmen die Uber eine Membran bellftet wurden. Der membranbeliftete Biofilm konnte
weniger Nitrit akkumulieren und es bildete sich mehr Nitrat. Verantwortlich dafur war das
Aufwachsen der AOB und NOB direkt an der Membranoberflache. Diesbezuglich scheint
also eine Beliiftung Gber die Membran nicht optimal gewesen zu sein. Allerdings traten
bei Wang et al. (2009) erhebliche Massenbilanzfehler auf, welche mit eventueller Anam-
mox-Aktivitat in Verbindung gebracht wurden. In diesem Fall ware die Membranbelf-
tung im N-Gesamt-Abbaupotential Uberlegen. Pellicer-Nacher et al. (2014) stellten eben-
falls ein starkes Aufwachsen von AOB und NOB direkt an der Membran fest, wobei
Anammox in den aulReren Bereichen des Biofilms anzutreffen war. Der membranbelUf-
tete Biofilm bei Wang et al. (2009) wuchs viel dicker auf (887 um anstatt 107 um dick).
Die Biofilmdicke sollte aber nicht Gber 500 um betragen, da sonst der Ammoniumabbau
zurtickgeht. Die Biofilmdicke schien allerdings keinen Einfluss auf die Nitritproduktion zu
haben. Ab einer Dicke von 200 um war die Reaktorflissigkeit sauerstofffrei (Wang et al.,
2009). Shanahan & Semmens (2015) konnten ebenfalls nach 300 ym Biofilm keinen

Sauerstoff mehr detektieren und dies bei Sauerstoff(iber)sattigung an der Membran. Bei
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Y. Ma et al. (2017) konnte der Sauerstoff nur 60 um in den Biofilm eindringen. Diese
Ergebnisse zeigten die gute Sauerstoffabschirmung durch den Membranbiofilm und so-
mit den Schutz von Anammox auf dem Tragermaterial. Zudem flihrten zu machtige
Membran-Biofilme zu Verlusten beim Massentransfer und somit zu einer Verschlechte-
rung der Leistungsfahigkeit (Hamdi, 1995; Stewart, 2003). Dies gab NOB ebenfalls mehr
Zeit, das gebildete Nitrit zu verbrauchen (Wang et al., 2009). Auch Piculell et al. (2015)
konnten in vollstéandig nitrifizierenden MBBR feststellen, dass diinne Biofilme (dort <200
pum) die Nitratbildung senkten, selbst bei erhéhten Sauerstoffkonzentrationen. Des Wei-
teren stellten sie fest, dass dickere Biofilme nicht den Ammoniumabbau beférdern, d. h.
nicht besser nitritierten. Somit ist hier ein weiterer Grund gegen dickere Biofilme gege-
ben. Torresi et al. (2016) stellten ebenfalls bei nitrifizierenden MBBR keine Steigerung

des Ammoniumabbaus bei Gber 200 um Biofilmdicke fest.

Diese Erkenntnisse unterstitzen die eigenen Beobachtungen. Die Trennung des
AOB/NOB-Biofilms auf der Membran von dem Anammox-Biofilm auf den offenporigen
Festbetttragern, im Gegensatz zu anderen Studien (Pellicer-Nacher et al., 2014), wirkte
sich sehr positiv aus und konnte die weiter oben beschriebenen Effekte nutzen. Die AOB
und NOB auf der Membran erhielten das beste Sauerstoffangebot und verbrauchten die-
sen auch. Somit waren die Sauerstoffkonzentrationen in der Reaktorfllissigkeit sehr ge-
ring. Dies schitzte die Anammox-Bakterien auf den Schaumstofftrdgern vor Inhibierung
und erschwerte gleichzeitig die Ansiedlung von AOB und NOB und verhinderte die Mdg-
lichkeit des Uberwachsens der Anammox-Bakterien. Das Beliiftungsregime verringerte
die Chance des Aufwachsens von NOB zusatzlich (Gilbert, 2014). Allerdings wirkten sich
in der vorliegenden Arbeit alte bzw. dicke Membranbiofilme negativ auf den Abbau aus.
Es kam zu erhoéhter Nitratproduktion und somit zu einer verringerten N-Gesamt-Abbau-
leistung. Bei Almstrand et al. (2014) dauerte es in einem MBBR bei neu eingesetzten
Tragern funfeinhalb Monate bis die Dominanz der AOB der von Anammox gewichen war,
da erst dann genligend anoxische Zonen im Biofilm entstanden waren. Auf diesen Tra-
gern waren die Sauerstoffkonzentrationen anfanglich noch hoch, was Anammox
hemmte. Bei dem hier genutzten System war die Sauerstoffhemmung ein weit geringe-
res Problem. Und somit konnte PN/A schneller die volle Leistungsfahigkeit erreichen.
Zhang et al. (2016) verglichen die PN/A-Leistungsfahigkeit von Belebtschlamm und ei-
nem Biofilmsystem bei 14 °C bis 16 °C in einem SBR. Das Biofilmsystem war aufgrund
des schlechteren Massentransfers weniger leistungsstark, aber er produzierte weniger
Nitrat. Als Grund wurde ein Unterschied in der Biozénose angegeben. Nitrobacter wurde
nicht im Biofilm entdeckt, dafir eine gréRRere Vielfalt an Nitrospira-Bakterien. Diese Er-

kenntnis spricht ebenfalls fur die Nutzung von Biofilmen.
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In dieser Arbeit konnte der Zusammenhang zwischen Biofilmalter auf der Bellftungs-
membran und dem Abbauvermégen bzw. der Nitratbildung des Reaktors deutlich ge-
macht werden. Es zeigte sich, dass der N-Gesamt-Abbau bzw. die Nitratbildung direkt
abhangig vom Biofilmalter waren. In den ersten 90 Tagen konnten im beobachteten
Temperaturbereich vergleichbar gute Ergebnisse erzielt werden (Mittelwert 22,0 % Nit-
ratbildung). Wobei in den ersten 30 Tagen die Ergebnisse am besten waren und darauf-
folgend leicht abfielen. Danach verschlechtern sich die Ergebnisse stetig. Zwischen 121
Tagen und 210 Tagen Biofilmalter lag der Mittelwert bei 34,7 %. Wobei die Nitratbildung
im Temperaturbereich unter 12 °C deutlich langsamer anstieg. Allgemein lag die Nitrat-
bildung vergleichsweise hoch, denn theoretisch sollten nur 11 % gebildet werden (De
Pra et al., 2016). Li et al. (2016) konnten ebenfalls mit einem membranbelifteten Reak-
tor, allerdings bei 25 °C betrieben, eine Nitratbildung von 8 % erreichen, was auf zusatz-
liche Denitrifikationsprozesse hindeutete. Ein ahnliches Bild zeigte sich auch beim N-
Gesamt-Abbau. Auch hier war in den ersten 30 Tagen mit 45,5 mg NHs-N*L-"*d"! der
starkste Abbau moglich, welcher darauffolgend leicht sank und sich zwischen 91 Tagen
und 210 Tagen auf einem Niveau von 33,1 bis 35,8 mg NH4s-N*L-"*d"! einpendelte. Es
wird daher empfohlen spatestens nach 90 Tagen den Biofilm zu entfernen. Bei Tempe-
raturen unter 12 °C ist eine langere Wachstumszeit auch noch vertretbar ohne starkere

LeistungseinbulRen hinnehmen zu mussen.

4.5.7 Einfluss des IC und des pH-Wertes

Shanahan & Semmens (2015) stellten starke pH-Absenkungen innerhalb von vollstandig
nitrifizierenden membranbeliifteten Biofilmen fest und empfahlen ein COs/NH4-N-Ver-
haltnis von 2. Zudem entwich das gebildete CO; Uber die Membran, was eine Absenkung
der Karbonat-Konzentration auRRerhalb des Biofilms zur Folge hatte. Dies kdnnte zu einer
Inhibierung der AOB geflihrt haben, denn Seuntjens et al. (2017) stellten fest, dass eine
IC-Limitierung AOB starker inhibiert als NOB. Es wurden mindestens 3 mmol C*L-" emp-
fohlen. IC-Limitierung war allerdings kein Problem in dieser Arbeit. Die Ablaufwerte wa-
ren mit etwa 100 mg C*L™" bzw. 7,1 mmol*L™" mehr als doppelt so hoch. Y. Ma et al.
(2017) stellten ebenfalls innerhalb eines membranbeliifteten Biofilms starkere pH-Ande-
rungen (x 0,6) fest, als sie in der Wasserphase (x 0,2) auftraten. In den ersten 15 Minuten
einer Bellftungsphase stieg der pH an, da akkumuliertes CO2 zur Membran diffundierte.
Danach sank der pH-Wert aufgrund der Protonenbildung durch die Ammoniumoxidie-

rung. In der vorliegenden Arbeit wurde meist nicht langer als 10 Minuten bellftet, somit
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sollte sich der pH-Wert nicht negativ auswirken. Es kénnte zu positiven Effekten gekom-
men sein, da ein Anstieg des pH-Wertes die AOB bevorteilte (Y. Ma et al., 2017).

4.5.8 Alternative Ansatze

Bian et al. (2017) regelten die Bellftung eines MBBR nach dem Verhaltnis von gel6sten
Sauerstoff zu NH4-N im Reaktor. Bei 6 °C konnten sie mit einem Verhaltnis von 0,17 bei
(6,4 mg O2*L" und 21,5 mg NH4-N*L"") eine stabile Nitritation gewéahrleisten. Diese Stu-
die deutet darauf hin, dass nicht nur die niedrigen Sauerstoffkonzentrationen wichtig
sind, sondern auch das Verhaltnis zu Ammonium. Dieser Ansatz ist zwar vielverspre-
chend, musste dann allerdings als zweistufiges Verfahren ausgeftihrt werden, da Anam-
mox bei solch hohen Sauerstoffkonzentrationen gehemmt wird (Carvajal-Arroyo et al.,
2013).

Eine Optimierung der Betriebskosten versprach die Bellftung mit geschlossenem
Membranende. Es wurde allerdings von Perez-Calleja et al. (2017) ein periodisches Off-
nen der Membranenden empfohlen, um gebildeten Stickstoff abzufihren und somit die

Effizienz zu erhohen.

Einen weiteren alternativen Ansatz zur Unterdriickung von NOB testeten Piculell et al.
(2016). Sie verglichen unterschiedlich dicke Biofilme (400 ym und 50 ym). Diese Biofilme
waren nitrifizierend und wurden unter Hauptstrombedingungen betrieben und periodisch
mit Schlammwasser aus Faultiirmen beschickt. Die damit einhergehenden erhéhten Am-
moniakkonzentrationen filhrten zu einer wesentlich starkeren Hemmung der NOB bei
dem Biofilm mit 50 um Dicke. Da die Schutzfunktion des Biofilms geringer war und somit

NOB nachhaltig gehemmt wurden.

Des Weiteren beschrieben Y. Ma et al. (2017), dass auch bei Zulaufkonzentrationen von
75 mg NH4-N*L" der pH-Wert und damit der Anteil von Ammoniak der entscheidende
Parameter zur Hemmung von NOB war. Kirzere Beluftungs- und Ruheintervalle (1 h-

Intervalle) waren ebenfalls férderlich.

4.5.9 Zusammenfassung Niedrigtemperaturreaktor

Die Abbauleistung sank im Temperaturbereich von 18 °C zu 8 °C um lediglich 27,9 %
(36,3 mg N*L-"*d""). Bei 12 °C lag die Abbauleistung noch bei 84,2 % (43,1 mg N*L"*d"

). Das Membranbiofilmalter spielte eine wichtige Rolle bei der Nitratbildung und beim N-
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Gesamt-Abbau. Es sollte nicht langer als 90 Tage betragen, um die optimalen Abbaura-
ten zu ermdoglichen. Es sei denn man bewegt sich im Temperaturbereich unter 12 °C.
Dort kdnnten auch langere Biofilmalter aufgrund des langsameren Wachstums zu be-
friedigenden Ergebnissen flihren. Im Mittel lag die Nitratbildung in den ersten 90 Tagen
bei 22,0 %. Wohingegen im Zeitraum zwischen 121 und 210 Tagen der Mittelwert bei
34,7 % lag. Dies bedeutet auch, dass das System, verglichen mit den theoretisch 11 %
gebildeten Nitrats (De Pra et al., 2016), relativ hohe Werte erreichte. Das nitratreiche
Wasser konnte allerdings in einer spateren Anwendung durch Rickflhrung fir eine vor-
geschaltete Denitrifikation genutzt werden, um somit Bellftungsenergie fir den Kohlen-

stoffabbau einzusparen.

Es stellte sich heraus, dass die Beliftungsdauer kaum einen Einfluss auf den N-Gesamt-
Abbau hatte. Dauerbelliftung konnte zwar den N-Gesamt-Abbau steigern, fuhrte aller-
dings zu erhdhter Nitratbildung. Und wird daher nicht als nachhaltig angesehen. Somit
waren Bellftungspausen wichtig, um die Nitratbildung mdéglichst lang auf einem niedri-

gen Niveau zu halten.

Die rdumliche Trennung von AOB und NOB einerseits und Anammox andererseits
machten dieses Biofiimsystem flexibel. Denn die Anammox-Bakterien waren auf ihren
Tragern vor hohen Sauerstoffkonzentrationen geschiitzt und andererseits bot die Bellf-
tungsmembran gute Aufwuchsbedingungen fur AOB aber auch NOB. Dieser Fakt wurde
allerdings durch Bellftungspausen abgeschwacht, sodass NOB auf erschwerte Bedin-
gungen trafen. Sobald der Biofilm zu dick wurde und die Nitratbildung zu hoch wurde,
konnte der Biofilm einfach mechanisch von der Membran entfernt werden und der Pro-
zess der erneuten Biofilmbildung auf der Membran begann erneut. Es musste lediglich,
darauf geachtet werden, dass die Sauerstoffkonzentrationen im Reaktor niedrig blieben,
da sonst eine Hemmung von Anammox auftreten konnte. Die Trennung der Nitrifikanten
von den Anammox-Bakterien auf verschiedenen Tragersystemen wurde bis jetzt noch

nicht in der Literatur dargestellt.

4.6 Membrambelifteter PN/A-Reaktor mit erhohten

Salzkonzentrationen

Ziel war es, eine stabile PN/A bei erhohten Salzkonzentrationen (15 und 30 g NaCI*L™")

zu erreichen.
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In Phase MS1 wurden die, mit Anammox bewachsenen, Biomassetrager eingesetzt.
Diese Phase ist als Initialphase bzw. als Etablierungsphase des Systems anzusehen.
Dies ist an der verhaltnismaRig geringen Abbauleistung (19,7 mg N *L-"*d"") zu erkennen.
Zudem stieg der N-Gesamt-Abbau pro Tag um 0,344 mg N*L" an. Dahingegen sank die
Nitratbildung (23,1 %) um taglich 0,187 %. Mit der Erhdhung der HRT und der gleichzei-
tigen Etablierung des Prozesses konnte noch einmal der Abbau auf 33,0 mg N *L-"*d"!
gesteigert werden. Giustinianovich et al. (2018) konnten PN/A in einen SBR nach 40
Tagen etablieren. In der vorliegenden Arbeit endete die Etablierungsphase nach 48 Ta-
gen, also nach einem vergleichbaren Zeitraum. Giustinianovich et al. (2018) erzielten
diese schnelle Etablierung indem sie Anammox direkt den, von ihnen genutzten, 18 g
NaClI*L" aussetzten. Eine langsame Akklimatisierung filhrte hingegen zu einer fast voll-
standigen Inhibierung der Anammox-Bakterien. Bei Val del Rio et al. (2018) fihrte eine
plétzliche Erhdhung der Salzkonzentration auf 15 g NaCI*L" bei der genutzten granula-
ren Biomasse zu einem Versagen des PN/A Prozesses und es wurde im Anschluss eine
erfolgreiche stufenweise Adaptierung durchgefiihrt. Diese Ergebnisse widersprachen
den Erkenntnissen dieser Arbeit, in denen der Unterschied zwischen adaptierter und
nicht adaptierter Anammox-Biomasse gering war (Vgl.4.5). Die Schock-Adaptierung an
die 15 g NaCI*L"! in MS1 erfolgte aber auch hier problemlos. Der N-Gesamt-Abbau er-
reichte bei Giustinianovich et al. (2018) 29 mg N*L"*d"'. Somit lagen die eigenen N-
Gesamt-Abbauraten in einer ahnlichen GréRenordnung (MS2: 33,0 mg N*L'*d"'; MS5:
32,0 mg N*L-"*d"). Es wird noch einmal darauf hingewiesen, dass das Volumen des
Reaktors nur zum Teil mit Aufwuchstragern und Bellftungsmembranen genutzt wurde.
Hohere Abbauraten sollten also mdglich sein. Malovanyy et al. (2015a) nutzten einen
MBBR um die PN/A durchzuflhren. Sie erhdhten schrittweise die NaCl-Konzentration
um 2,5 bis 5 g*L'. Bei 15 g NaCI*L" hatte die SAA um 85 % abgenommen. Dies sprach
zum einen daflrr, dass die Adaptierung Uber eine langere Zeit keinen Vorteil bot
(Giustinianovich et al., 2018) und zum anderen steht diese starke SAA-Abnahme im Ge-
gensatz zu den eigenen Ergebnissen bei denen die Aktivitat bei 15 g noch sehr dhnlich
der initialen SAA war (Vgl.4.5).

Der Einsatz von TOC kann im Idealfall die Leistungsfahigkeit eines PN/A Reaktors stei-
gern indem das gebildete Nitrat zusatzlich durch heterotrophe Denitrifikanten mit Hilfe
des TOC reduziert wird (Giustinianovich et al., 2016). Die Zusammenfihrung von parti-
eller Nitrifikation, Anammox und Denitrifikation wird auch als SNAD (Simultaneous Nitri-
fication, Anammox and Denitrification) bezeichnet. Die Ergebnisse dieser Arbeit konnten
diese These nicht belegen, denn MS2 ohne TOC (33,0 mg N*L""*d"") und MS5 mit 40 mg
TOC*L™" (32,0 mg N*L-"*d") erreichten fast identische Resultate im N-Gesamt-Abbau.
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Es bleibt allerdings festzuhalten, dass die Nitratbildung mit 14,1 % gegenuber 20,8 %
deutlich niedriger war. Zudem wurde die maximale theoretische heterotrophe Denitrifi-
kationskapazitat ermittelt (Giustinianovich et al., 2018; Val del Rio et al., 2018). Die Nit-
ratbildung bei den Phasen mit 40 mg TOC*L™" und auch die Ablaufkonzentrationen zeig-
ten keinen einheitlichen Trend. Hier schien es eher einen Zusammenhang mit dem Bio-
filmalter zu geben. Die Korrelation zwischen der maximalen theoretischen Denitrifikati-
onskapazitat und den Nitratablaufkonzentrationen war fur die Phasen MS3 — MS5 und
MS?7 ebenfalls sehr schwach. Deshalb kann geschlussfolgert werden, dass ein Grof3teil
des TOC nicht furr die Denitrifikation verwendet wurde, denn Denitrifikanten sind meist
fakultative Anaerobier und bevorzugen Sauerstoff als Elektronenakzeptor (Probian et al.,
2003). Bei 100 mg TOC*L" wurde das gesamte Nitrat abgebaut. Es sank aber auch die
N-Gesamt-Abbauleistung, mit 18,8 mg N*L-"*d"", auf das niedrigste Niveau. Was eben-
falls dafiir spricht, dass der Sauerstoff von Heterotrophen verbraucht wurde. Val del Rio
et al. (2018) stellten bei 200 mg TOC*L' im Zulauf und Salzkonzentrationen von 7 - 9 g
NaCl*L" eine Destabilisierung des gesamt PN/A-Prozesses fest. In der vorliegenden Ar-
beit kann zwar von einer Minderung der Leistungsfahigkeit, aber noch nicht von einer
Destabilisierung gesprochen werden. Im Reaktor konnte in MS6 verstarkter Biomasse-
aufwuchs detektiert werden. Es ist also durchaus mdoglich, dass noch héhere TOC-Kon-
zentrationen (>100 mg TOC*L™") zu starkeren Beeintrachtigungen fiihren kénnten. Die
Umstellung auf eine Betriebsweise ohne TOC (MS7) fihrte zu leichten Verbesserungen
der N-Gesamtabbauleistung. Der etablierte Biofilm auf dem Bellftungsschlauch verhin-
derte allerdings eine starke Steigerung der Abbauleistung (Torresi et al., 2016). Die Ver-
dopplung der Salzkonzentrationen hatte keinen negativen Einfluss auf die N-Gesamt-
Abbauleistung. Hier hatten die eigenen Ergebnisse durchaus eine Verringerung der Ab-
bauleistung nahe gelegt (Vgl.4.5). Eine plausible Erklarung ist, dass die Anammox-Bio-
masse aufgrund der Sauerstofflimitierung und somit begrenzten Nitrit-Bereitstellung bei
15 g NaCI*L" noch nicht an ihrer maximalen Aktivitat war und es somit zu keinem Leis-
tungseinbruch bei 30 g NaCI*L' kam. Das Membran-Biofiimalter hatte auch in diesem
Reaktor starken Einfluss auf die Abbauleistung.

Schon innerhalb der ersten 30 Tage war eine Abnahme ersichtlich, welche bis zu 60
Tagen weiter sank, und dann im Intervall zwischen 61 und 90 Tagen einen Wert von
21,6 mg N*L"*d" erreichte. Diese Abbauleistung blieb bis zum letzten gemessenen In-
tervall (181-210 Tage) nahezu konstant und schwankte nur leicht zwischen 19,9 und
21,6 mg N*L-"*d"". Das heift, man kann ab einem Biofilmalter von 90 Tagen von einem
etablierten Biofilm sprechen, der sich nicht mehr wesentlich in Bezug auf die Abbauleis-

tung andert.
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Die hohen Temperaturen forcierte die Aktivitat und damit letztendlich auch die Wachs-
tumsrate von Bakterien (Alawi et al., 2009; Grunditz and Dalhammar, 2001). Dies fuhrte
folglich zu einer schnellen Besiedlung der Belliftungsmembran. Der Biofilm gab auch
NOB die Méglichkeit aufzuwachsen, welche Nitrat bildeten. Die héhere Wachstumsrate
der AOB bei Temperaturen von uber 25 °C (Hellinga et al., 1998), konnte deshalb nicht
vollstandig ein Aufwachsen von NOB verhindern. Des Weiteren wurde im salinen Reak-
tor auch teils TOC hinzudosiert, welches das Wachstum von heterotrophen Bakterien
forcierte und somit ebenfalls den Biofilm schnell aufwachsen lie3. Die schnelle Etablie-
rung eines dicken Biofilms verringerte die Bildung (Torresi et al., 2016) und die Diffusion
des Nitrits durch den Biofilm in das Reaktorwasser und folglich zu den Anammox-Bak-
terien (Hamdi, 1995; Stewart, 2003).

In diesem Reaktor war die Auswirkung des Biofilmalters nicht klar erkennbar. Die Ergeb-
nisse waren durch die Nutzung von TOC im Nahrmedium starker verfalscht. Bei Aul3er-
achtlassung der Phasen mit TOC-Nutzung ergab sich kein ansteigender Trend. Doch
bei den Phasen mit 40 mg TOC*L! war durchaus ein Anstieg der Nitratbildung mit stei-
gendem Biofilmalter vorhanden. Ein Grund flir das gleichbleibende Niveau bei den Pha-
sen ohne TOC koénnte die Temperatur von 30 °C gewesen sein, welche AOB und NOB
ihre maximale Aktivitat erlaubte (Grunditz and Dalhammar, 2001). Die Konstanz der Nit-
ratbildung korrelierte moglicherweise mit den héheren Wachstumsraten der AOB bei die-
ser Temperatur (Hellinga et al., 1998). Der Anstieg der Nitratbildung bei 40 mg TOC*L"'
war auf ein schnelles Anwachsen der Biofilmdicke zurtickzufihren. Im Biofilm safen
verhaltnismanig viele heterotrophe Bakterien, die TOC und Sauerstoff zehrten. Das ge-
bildete Nitrit diffundierte aufgrund der schlechteren Diffusion weniger stark in die Reak-
torflissigkeit, somit wurde Anammox nur unzureichend mit Nitrit versorgt (Piculell et al.,
2015; Wang et al., 2009). Folglich konnte das Nitrit eher im Biofilm zu Nitrat aufoxidiert
werden. Nun war allerdings kein TOC mehr vorhanden, um das gebildete Nitrat mittels

heterotropher Denitrifikation abzubauen.

Kinh et al. (2017a, 2017b) konnten feststellen, dass membranbeliftete Nitrifikations/ De-
nitrifikationsreaktoren geringere Mengen N2O produzierten als klassische Biofilme. So-
mit konnte auch fur diese Arbeit angenommen werden, dass die durch Denitrifikation

verursachten Lachgasemissionen verhaltnismaRig gering waren.
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4.7 Salztoleranz von adaptierter und nicht adaptierter

Anammox-Biomasse

Es sollte geprift werden, ob bzw. wie gut Anammox-Bakterien Salzschocks tolerieren
kénnen. Oder wie viel besser adaptierte Bakterien mit hohen Salzkonzentrationen
umgehen kdnnen. Der Hintergrund fur diese Untersuchung sind viele Industrieabwasser,

die mit hohen Salzkonzentrationen belastet sind.

Die adaptierte Biomasse erreichte ihre hochste SAA bei 10 g NaCI*L-"' Salz und verlor
die Halfte ihrer Aktivitat (ICso) bei 19,99 g*L-' NaCl. Kartal et al. (2006) beobachteten erst
bei héheren Konzentrationen eine Absenkung der Aktivitat. Sie erreichten die maximale
SAA bei 30 g NaCI*L" und der ICs lag bei 60 g NaCI*L". Bei 90 g NaCI*L"" konnte keine
Aktivitat mehr festgestellt werden. Oshiki et al. (2011) stellten einen Aktivitatsverlust von
30 % bei 30 g NaCI*L" fest. Carvajal-Arroyo et al. (2013) stellten bei suspendierter
Brocadia-Biomasse bei 11,7 g NaCI*L™" eine komplette Inhibierung fest. Bei 5,4 g NaCl*L-
' wurde schon die Halfte gehemmt. Aber Kartal et al. (2006) stellten auch fest, dass
schon 45 g NaCI*L" zu Inaktivitat fihrte, wenn die Biomasse langerfristig dieser
Konzentration ausgesetzt war. Xing et al. (2015a) adaptierten UASB-Anammox-
Biomasse zu 15 g NaCI*L"' ohne Anzeichen einer Inhibierung. Im Vergleich zu marinen
Anammox-Gattungen war die hier gezeigte Toleranz recht niedrig. Wei et al. (2016)
erhohten die Salzkonzentrationen von 30 auf 50 g NaCI*L' und konnten noch keine
Anzeichen von Inhibierung bei den marinen Anammox Baktierien feststellen. Griinde fir
die grofle Streuung der Ergebnisse in der Literatur sind auf die Unterschiede der
Anammox-Biomasse in ihrer Form (z.B. Biofilm, suspendiert etc.) und Spezies zu
suchen. Des Weiteren sind einige Ergebnisse direkt aus der Leistungsfahigkeit der

Reaktoren und nicht aus ex-situ Tests abgeleitet worden.

Andere Autoren wie Jin et al. (2011) verglichen ebenfalls adaptierte und nicht adaptierte
Anammox-Biomasse. Sie testeten die Biomasse bei 30 g NaCI*L™" und stellten eine
Abnahme um 45,1 %, verglichen mit der initialen SAA, fest. Nicht adaptierte Biomasse
verlor 67,5 %. In der vorliegenden Arbeit verlor nicht adaptierte Biomasse 65,5 % und
adaptierte 63,6 % der initialen SAA. Es handelt sich also nicht um einem signifikanten
Unterschied. Liu et al. (2014) verloren mehr als 70 % des initialen SAA bei 30 g NaCI*L
' unter Verwendung von nicht adaptierter Biomasse aus einem SBR. Ein stimulierender
Effekt durch das Salz konnte ebenfalls nur minimal mit 3 % bei 10 g NaCI*L-' gegentiber
der Aktivitdt ohne Salz angegeben werden. Dapena-Mora et al. (2010) kamen zu
ahnlichen Ergebnissen wie in der vorliegenden Arbeit. Sie untersuchten den Effekt von

Salz auf adaptierte und nicht adaptierte granulare Anammox-Biomasse in einem SBR.
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Nicht adaptierte Biomasse wurde bis zu 6 g NaCI*L" stimuliert und verlor die Halfte inrer
Aktivitat bei 13,5 g NaCI*L™". Diese Ergebnisse wurden auch von einer alteren Studie
untermauert (Dapena-Mora et al., 2007). Adaptierte Biomasse konnte bis 15 g NaCI*L™
stimuliert werden und verlor bei 20 g NaCI*L™" an Aktivitat. Windey et al. (2005) vergli-
chen ebenfalls adaptierte und nicht adaptierte OLAND-Biomasse bei 30 g NaCI*L™! und
stellte einen Aktivitatsverlust der Anammox-Reaktion von 96 % bei nicht adaptierter Bi-
omasse und eine Hemmung von 58 % bei der adaptierten Biomasse fest. Die vorlie-
gende Arbeit konnte fir beide, adaptierte und nicht adaptierte Biomasse, eine stimulie-
renden Effekt bis zu 10 g NaCI*L™" Salz feststellen, aber es kam auch schon zu starken
Aktivitatsverlust bei 20 g NaCI*L" Salz. Die ICs-Werte lagen bei 19,99 g NaCI*L" bei
adaptierter und bei 20,30 g NaCI*L™" bei nicht adaptierter Biomasse. Sie unterschieden
sich somit nicht signifikant. Die meisten der verdffentlichten Arbeiten beschreiben Sys-
teme mit granularem Schlamm. Allerdings sind Biofilmsysteme oftmals resistenter ge-
genuber Stressfaktoren, darum wurde hier mit Biofilmen gearbeitet. Yi et al.(2011) be-
wiesen bei einem Vergleich zwischen einem Schlamm- und einem Biofilmsystem, dass
der Biofilm hdéhere Salzkonzentrationen tolerieren konnte, als das Flockensystem. Aller-
dings waren die Salzkonzentrationen im Vergleich zu anderen Studien mit 7 g NaCI*L™’
vergleichsweise gering. Andere Studien, wie beispielsweise von Kartal et al. (2007a), Jin
et al. (2011) und Yang et al. (2011) erreichten Schwellenwerte von 30 g NaCI*L™", bis zu
denen keine Aktivitatsverluste verzeichnet wurden,. In der vorliegenden Arbeit hatte die
Biomasse, egal ob adaptiert oder nicht, bei 30 g NaCI*L"! Salz schon rund zwei Drittel
der Aktivitat verloren.

Wie schon beschrieben war die N-Gesamt-Abbaurate bis zu 30 g NaCI*L" sehr ahnlich
zwischen adaptierter und nicht adaptierter Biomasse. Aber das ANO2/ANH4-Verhaltnis
unterschied sich ab 15 g NaCI*L-" immer mehr. Wie ist das moglich? Eine Erklarung kann
die Autolyse der Zellen sein, welches das NO2/NHs-Verhaltnis bei der nicht adaptierten
Biomasse anhob. Chen et al. (2015) vermuten erh6hte NH4-N Konzentrationen, welche
auf sich zersetzende organische Stickstoff-Verbindungen aus der Zelllysis zurlickzufih-
ren sind. Dieser Zusatz an geléstem Ammonium im System wiirde dann eine langsamere
Abbaurate vortduschen und somit das ANO2/ANH4- Verhaltnis verschieben. Zusatzlich
liefert die Zelllysis auch gelésten organischen Kohlenstoff. Eine weitere Quelle fiur TOC
ist extrazelluldre polymere Substanz (EPS), welche im Stressfall von Bakterien gebildet
wird, um sich vor Umwelteinflissen zu schitzen (Cao et al., 2002). Dieser TOC kann
von den vorhandenen Denitrifizierern genutzt werden, um das Nitrit im System abzu-

bauen. Somit erscheint der Abbau von Nitrit schneller als er durch eine reine Anammox-
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Reaktion wirklich stattfindet. Die niedrigeren ANO2/ANHs-Verhaltnisse bei der adaptier-
ten Biomasse deuteten darauf hin, dass der Abbau wesentlich starker Anammox-basiert

ist, als bei der nicht adaptierten Biomasse.

Ist der Verlust von Biomasse ein Problem, speziell bei der adaptierten Biomasse wie es
von Ma et al. (2012) beobachtet wurde? Ma et al. (2012) nutzten einen SBR und beo-
bachteten starken Biomasseverlust ab 10 g NaCI*L™'. Die in dieser Arbeit gemessenen
Proteinkonzentrationen machten deutlich, dass es in diesem System nicht zu substanzi-
ellen Biomasseverlust bei hohen Salzkonzentrationen kam. Als Grund hierfir kann das
Biofilmsystem angenommen werden. Fernandez et al. (2014) untersuchten die Bildung
von Biofilmen bei verschiedenen Salzkonzentrationen. Sie konnten feststellen, dass sich
bei 5 g NaCI*L" oder 5 g CaCl,*L" beste Bildungsbedingungen ergaben. 15 g NaCI*L"’
fihrten zu sehr geringer und instabiler Bildung von Biofilm. In der vorliegenden Arbeit
bildete sich der Biofilm vor der Zugabe von Salz. Xing et al. (2015b) beschrieben einen
positiven Effekt von Calcium (152 g*L™"), welcher die NaCl-Toleranz erhohte. Als Grund
wird die Reduzierung des osmotischen Drucks des Natriums in der Umgebung der Zellen
angegeben. In dieser Arbeit lagen ahnliche Konzentrationen an Calcium vor. Somit kann
davon ausgegangen werden, dass auch hier dieser positive Effekt auftrat. Dies und der
schon etablierte Biofilm konnten Griinde sein, warum kein Biomasseverlust messbar
war. Des Weiteren war die Turbulenz und damit Scherkrafte weit geringer als in den

Experimenten von Fernandez et al. (2014).

Einige Studien stellten sehr lange Adaptierungszeiten bei sehr geringen Salzkonzentra-
tionen im Bereich von 0 — 3 g NaCI*L"" fest. Bei Chen et al. (2015) erreichte ein Reaktor
im Anfahrbetrieb fiir zwei bis drei Wochen nicht die gewlinschte Leistung. Gonzalez-
Silva et al. (2017) beobachteten eine 153 Tage wahrende Adaptierungsphase in diesem
sehr geringen Salzkonzentrationsbereich von 0-3 g NaCI*L™'. Im weiteren Verlauf von 3
bis 30 g NaCI*L"" konnte die Adaptierung innerhalb von 40 Tagen durchgefiihrt werden.
Liu et al. (2014) schockten ihren SBR mit 30 g NaCI*L"". Daraufhin benétigte die
Biomasse im Reaktor 130 Tage, um sich wieder vollstandig zu erholen. Es muss darauf
hingewiesen werden, dass der Reaktor in der vorliegenden Arbeit bei 4,7 g NaCl*L™"
betrieben wurde. Grund hierfir sind die hohen Konzentrationen von NaNO, und NH.ClI
im Nahrmedium. Dies lasst den Schluss zu, dass die Biomasse nicht diesen scheinbar
kritischen Anpassungsbereich ,durchleben musste und schon an Salz gewdéhnt war.
Dies kann auch erklaren warum keine Anderung der Biomassezusammensetzung mit-
tels gPCR und FISH detektiert wurde. Gonzalez-Silva et al. (2017) konnten ,Candidatus
Brocadia fulgida“ bei 0-3 g NaCI*L™" als dominante Gattung identifizieren. Wohingegen

bei 30 g NaCI*L" ,Candidatus Kuenenia stuttgartiensis“dominant war. Jiang et al. (2017)
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konnten bei Feuchtgebieten an Kisten ebenfalls eine Veranderung der Biomassezu-
sammensetzung mit steigender Salzkonzentration feststellen. Dort hatte ,Candidatus
Kuenenia stuttgartiensis“ einen Anteil an Anammox von 72,7 % bei 0 g NaCI*L"" und
sank bei 40 g NaCI*L" auf 13,5 %. Canditatus Scalindua-Arten stiegen von ca. 20 % auf
ungefahr 80 % bei 40 g NaCI*L™". Die Anderung fand nach 60 bis 120 Tagen statt. Kurz-

zeitige Anderungen nach 10 Tagen waren allerdings nicht feststellbar.

4.7.1 Zusammenfassung zur Salztoleranz von adaptierter und nicht
adaptierter Anammox-Biomasse

Da die Anammox-Bakterien in einem Reaktor betrieben wurden, welcher ein Salzgehalt
von 4,7 g NaCI*L™! hatte, konnte die nicht adaptierte genauso gut die hohe Salzkonzent-
ration verarbeiten wie adaptierte Biomasse. Die ICso flr adaptierte und nicht adaptierte
Biomasse waren fast gleich bei 19,99 g NaCI*L" bzw. 20,30 g NaCI*L™". Bei steigenden
Salzkonzentrationen (20 — 30 g NaCI*L™") veranderte sich das ANO2/ANHs-Abbauverhlat-
nis der nicht adaptierten Biomasse signifikant, was einen starkeren Einfluss anderer Ab-
bauprozesse wie bspw. Denitrifikation nahelegte. Die adaptierte Biomasse konnte ab 40
g NaCI*L" deutlich mehr der SAA beibehalten, als dies bei nicht adaptierter Biomasse

der Fall war.

4.8 Lagerungstests

Die Lagerungstests wurden durchgeflihrt, da oftmals Inokulations-Biomasse fir neu ge-
startet Reaktoren bendtigt wird und zum anderen werden kleine Klaranlagen oftmals sai-

sonal betrieben wie bspw. in Tourismusgebieten.

4.8.1 Lagerung bei 20°C

Es wurde eine héhere Aktivitat bei den Proben mit Nitrat als Redoxpuffer als bei dem
jeweiligen Gegenstlick mit Molybdat als Redoxpffer festgestellt. Diese Erkenntnis stand
im Kontrast zu den Erkenntnissen von Ali et al. (2014a). Dort wurden bei ahnlichen Be-
dingungen die besten Ergebnisse mit Molybdat (3 mM*L") erzielt. Li et al. (2014) konnten
keine negativen Effekte von Molybdat (22,8 mg Mo*L™") auf die Anammox-Aktivitat fest-
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stellen. Hingegen stellten Kimura & Isaka (2014) eine irreversible Schadigung der Anam-
mox-Aktivitat schon bei Konzentrationen von 0,1 mg Mo*L™" fest.

Ali et al. (2014a) konnten nach 90 Tagen Lagerung, mit Nitrat als Redoxpuffer, bei einer
Nahrungszufuhr alle 45 Tage noch eine Aktivitat von 40 % feststellen. Ali et al. (2016)
nutzte ,Candidatus Brocadia sinica® mit 90 % Anreicherungsgrad. Vlaeminck et al.
(2007) untersuchte OLAND-Biomasse (Mischung aus Anammox, Nitrifikanten und De-
nitrifikanten). Hier konnten nach 60 Tagen nur etwa 30 % der anfanglichen Aktivitat er-
mittelt werden. Es wurden alle 15 Tage Nitrat als Redoxpuffer und nach Bedarf Nahr-
stoffe hinzugegeben. Die von Vlaeminck et al. (2007) genutzte Biomasse setzte sich zu
nur 18 % aus Anammox, zu 54 % aus Nitrifikanten und zu 28 % aus Denitrifikanten
zusammen. Die Nitrifikanten kénnten hier in der Konkurrenz um Ammonium die Anam-
mox-Bakterien geschlagen haben. Die in dieser Arbeit verwendete Biomasse hatte einen

Anreicherungsgrad von 68,8 % von ,,Candidatus Kuenenia stuttgartiensis®.

4.8.2 Lagerung bei 4°C

Ali et al. (2014a) berichteten von nur 12 % spezifischer Anammox-Aktitvitdt nach 90 Ta-
gen Lagerung von Anammox-Granula der Gattung ,Candidatus Brocadia sinica“ bei 4
°C. Nach 150 Tagen konnte keine Aktivitat mehr festgestellt werden. Die von Vlaeminck
et al. (2007) untersuchte OLAND-Biomasse wurde ebenfalls bei 4 °C gelagert und Nitrat
als Redoxpuffer genutzt. Nach 60 und 150 Tagen konnten nicht mehr als 30 % der an-
fanglichen Aktivitdt nachgewiesen werden. Bei Nicht-Zugabe des Nitrats konnten nach
150 Tagen 55 % der anfanglichen Aktivitdt nachgewiesen werden. Eine Erklarung daflr
ist, laut Vlaeminck et al. (2007), dass Denitrifikanten als Konkurrenz fir Anammox durch
das Fehlen von Nitrat unterdriickt wurden. Die Verwendung eines Biofilmsystems hat
sich augenscheinlich ebenfalls positiv ausgewirkt. Dies wurde auch von anderen Autoren
bestatigt (Fernandez et al., 2012; Jin et al., 2012).

4.8.3 Zusammenfassung Lagerung

Es kann festgehalten werden, dass die Lagerung bei 4 °C mehr Erfolg hatte. Des Wei-
teren war Nitrat als Redoxpuffer besser geeignet. Und eine regelmaRige Zugabe von
Nahrstoffen erhdhte ebenfalls die Lagerungsfahigkeit. Die besten Ergebnisse konnten

bei 4 °C, einer regelmalfigen Nahrstoffzufuhr alle 23 Tage und mit Nitrat als Redoxpuffer
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erzielt werden. Es konnten nach 106 Tagen noch 91,4 % der ursprunglichen Aktivitat

nachgewiesen werden.
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5 Zusammenfassung

Alternative Verfahren zur Eliminierung von Stickstoff in Abwassern aus Industrie, Ver-
kehr und privaten Haushalten, sind aus wirtschaftlicher und dkologischer Sicht deutlich
attraktiver als konventionelle Verfahren. So ein alternativer Ansatz ist der Prozess der
anaeroben Ammoniumoxidation (Anammox). Im Vergleich zum klassischen Nitrifikation/
Denitrifikation- Prozess, ertffnet Anammox ein enormes Einsparpotenzial hinsichtlich

der Betriebskosten von Klaranlagen und der Nachhaltigkeit bei der Kohlendioxidbilanz.

Im Rahmen der vorliegenden Promotion wurde in einem ersten Ansatz untersucht, ob
sich Anammox bei Kleinklaranlagen im hauslichen Malstab etablieren lasst. In einem
weiteren Schritt wurde die Toleranz eines Anammox-Konsortiums gegenuber erhdhten
Salzkonzentrationen untersucht. AbschlieRend wurden Strategien zur erfolgreichen La-
gerung von Anammox-Biomasse identifiziert. In dieser Arbeit konnte die Tauglichkeit der
verwendeten Reaktorkonfiguration fur die Behandlung von hochsalinen Abwassern bei
30 °C sowie der Behandlung von Abwassern bei bis zu 8 °C gezeigt werden. Die raum-
liche Trennung des Nitrifikanten-Biofilms vom Anammox-Biofilm ermoglichte eine gute
Kontrolle der ungewollten Nitritoxidierung durch einfaches Entfernen des Biofilms. Zu-
dem schitzte die raumliche Trennung die Anammox-Bakterien vor der negativen Wir-
kung zu hoher Sauerstoffkonzentrationen. Nach der periodischen Entfernung des
Membranbiofilms musste lediglich im Anschluss auf eine adaquate Belliftung geachtet
werden, d.h. die Sauerstoffkonzentrationen sollten im Bereich von weniger als
0,2 mg*L- " bleiben. Fir gewdhnlich bildete sich nach der Etablierung des Membran-Bio-
films eine Nulllinie im Sauerstoffprofil aus. Die N-Gesamt-Abbaurate korrelierte direkt mit
dem Biofilmalter sowie mit der NO3s-N-Bildungsrate bezogen auf den NH4-N-Abbau. So-
mit konnte das Biofilmalter als einfache Bemessungs- bzw. KontrollgroRe fir die Effizi-
enz des Reaktor-Systems herangezogen werden. Hier stellte sich heraus, dass es emp-
fehlenswert war, den Membranbiofilm nach spatestens 90 Tagen zu entfernen. Spater
bildete sich allerdings ein Gleichgewicht aus und das Abbauvermégen stagnierte. Die
Abbauleistung des Niedrigtemperaturreaktors bei 8 °C war nur um 27,9 % niedriger als
bei 18 °C. Bei 12 °C sank die Abbauleistung, im Vergleich zu 18 °C, nur um 14,4 %. Des
Weiteren wirkten sich variable Bellftungszeiten nur gering auf die Abbauleistung aus.
Wohingegen Dauerbelliftung im Niedrigtemperaturreaktor zu erhéhter Nitratbildung

fuhrte. Es missten demnach Bellftungspausen eingehalten werden, um einen nachhal-
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tigen Betrieb gewahrleisten zu kénnen. Diese Arbeit lieferte den Beweis, dass die Pro-
zessstabilitat der ,partiellen Nitritation/Anammox‘“ Reaktion (PN/A) auch bei einer nied-
rigen Temperatur von 8 °C sichergestellt werden konnte. Dies ist somit ein weiterer Bei-
trag zur moglichen zukinftigen Etablierung des PN/A-Prozesses im Hauptstrom kom-

munaler Klaranlagen.

Im hochsalinen Reaktor bei 30 °C fiel der Effekt der Dauerbellftung nicht negativ ins
Gewicht. Dort konnte gezeigt werden, dass die Abbauprozesse im Reaktorsystem auch
bei 40 mg TOC*L" stabil blieben. Bei 100 mg TOC*L"' kam es zwar zu Abbaueinbul3en,
aber die Prozessstabilitat konnte dennoch gewahrleistet werden. Eine nachfolgende Be-
schickung des Reaktors, frei von organischem Kohlenstoff (TOC), fuhrte zu einem &hn-
lich verlasslichen Abbauverhalten wie vor der Zugabe von TOC. Es konnte gezeigt wer-
den, dass organischer Kohlenstoff nur anteilig fur Denitrifikationsprozesse genutzt
wurde. Ein anderer Teil wurde durch das mikrobielle Konsortium aerob veratmet. Dies

senkte die Effizienz des Systems, da es sauerstofflimitiert ist.

Adaptierte Anammox-Biomasse war in der Lage, relativ hohe Salzkonzentrationen von
bis zu 30 g NaCI*L™" als Schockkonzentration dhnlich gut zu verarbeiten, wie nicht ange-
passte Anammox-Biomasse Bei hoheren Salzkonzentrationen war die adaptierte Bio-
masse Uberlegen. Des Weiteren war die Aktivitat der adaptierten und nicht adaptierten
Biomasse bei 10 g NaCI*L" hoher als bei der initialen spezifischen Anammox-Aktivitat
bei 0 g NaCI*L™". 15 g NaCI*L" verursachten eine &hnlich hohe Aktivitat wie bei der initi-

alen Messung ohne Salz.

Ein weiterer Teil dieser Arbeit konnte die erfolgreiche Lagerung von Anammox-Bio-
masse belegen. In allen Ansatzen gelang eine erfolgreiche Aktivierung nach der Lage-
rungsperiode. Allerdings erzielten Lagerungsparameter von 4 °C Lagerungstemperatur
und Nitrat als Redoxpuffer die besten Ergebnisse. Eine regelmafRige Zugabe von Nahr-
stoffen erhdhte zusatzlich die Aktivitat der Biomasse. So blieben nach 106 Tagen noch

91,4 % der spezifischen Anammox-Aktivitat erhalten.

183



6 Ausblick

WeiterfiUhrende Forschung muss sich mit dem Verhalten des PN/A Prozesses bei An-
wesenheit von organischem Kohlenstoff im Niedrigtemperaturbereich beschaftigen. Es
ist stark davon auszugehen, dass damit die Effizienz des Systems sinkt. Es besteht, aber
auch die theoretische Moglichkeit, das Abbauvermogen zu steigern indem Nitrat denitri-
fiziert wird. Im Gegensatz zu den gewonnenen Erkenntnissen dieser Arbeit, weisen Li-
teraturquellen auf eine erfolgreiche Nutzung hin. Weiterhin ist die Frage nach der Pro-
zessstabilitat bei noch niedrigeren Temperaturen interessant. Hierzu laufen gegenwartig
weitere vielversprechende Versuche. Tiefergehende Untersuchungen zur Zusammen-

setzung der Biofilme tragen ebenfalls zum weiteren Prozessverstandnis bei.

Spater kann auch die Ausflihrung der Membran ein Forschungsschwerpunkt sein. Hier
sollte auf jeden Fall die Praktikabilitdt der Reinigung auf den Klaranlagen bericksichtigt
werden. Die Membranmodule sollten leicht aus dem Reaktor zu entnehmen und zu rei-
nigen sein. Auch die Aufwuchsmatrix der Anammox-Bakterien kann in Einbauform und

Porengro3e variiert werden.
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8 Anhang

Anhang 1 Die wichtigsten Ergebnisse der partiellen Denitrifikation bei 0 mg TOC*L™

N-Ges Abbau
NO,-N-Bildung
[%]
NO3-N-Abbau
TOC Abbau [%]

z
&
o
P4
<
(3]
o
=
5
o
S
N

21,7 75 910
HRT 1 1 0,2 02 -09 248 -
0,4 0,2 58

23,7 75 577
HRT 1,5 1,5 -1,2 0,0 00 -114 -
0,5 0,1 0,0

22,7 76 238
HRT 0,5 0,5 62 -19 00 448 -
0,3 0,2 30,6

21,7 7,0 4520
HRT 0,25 0,25 -2,7 0,0 00 -264 -
+0,9 0,8 #13,3

21,6 6,5 8993
HRT 0,1 0,1 -28 00 00 -282 -
+0,6 0,6 0,0

HRT 0,5; 222 6,6 209,6

, -3,6 0,5 0,5 -1,5 -
Reinstamm +0,6 0,3 +14,3
HRT 0,25; 22,1 6,4 461,7

0,25 -0,7 0,0 0,0- -0,69 -
Reinstamm +0,1 0,0 +11,3

Anhang 2 Die wichtigsten Ergebnisse der partiellen Denitrifikation bei 25 mg TOC*L™'
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220 78 930
HRT 1 1 4,7 59 0,1 183 75,7
0,4 0,1 0,3

244 78 672
HRT 1,5 1,5 8,9 7,8 0,1 8,8 66,3
0,7 0,3 0,0

228 76 2577
HRT 0,5 0,5 21,5 3,2 0,1 183 61,6
0,7 0,2 141

21,5 7,5 4456
HRT 0,25 0,25 5,8 18 -04 -58 590
+1,0 0,3 %198

21,5 7,2 9325
HRT 0,1 0,1 136 6,8 -0,2 16,0 493
+0,6 0,3 0,0

HRT 0,5; 219 7,3 2046
0,5 -1,9 55 6,4 20 11,0

Reinstamm +0,5 0,1 10,1
HRT 0,25; 21,7 7,2 4795

0,25 53 59 0,0 5,0 52,0
Reinstamm +0,0 0,2 1234

Anhang 3 Die wichtigsten Ergebnisse der partiellen Denitrifikation bei 50 mg TOC*L™'

N-Ges Abbau

[mg N*L-"*d""]
NO,-N-Bildung
[%]1
TOC Abbau [%]

zZ

— c")’
o E
T =
s 3 3
o =
=}

— o
=]

N

224 79 984
HRT 1 1 159 10,0 0,3 32,7 855
0,3 0,2 15

247 80 762
HRT 1,5 1,5 171 153 -0,5 322 753
0,7 0,2 0,0

229 7,9 2450
HRT 0,5 0,5 241 89 02 299 748
0,4 0,2 472

22,0 7,9 4225
HRT 0,25 0,25 18,7 2,7 -224 9,6 750
0,7 0,2 +594
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221 74 9239
HRT 0,1 0,1 10,5 63 -09 20,7 535
+0,3 0,3 0,0

HRT 0,5; 220 7,7 1715

)5 -0,1 109 120 74 341
Reinstamm +0,3 0,1 9,7
HRT 0,25; 216 7,6 4378

0,25 2,1 13,5 0,1 15,7 59,6
Reinstamm +0,2 10,2 41,7

Anhang 4 Die wichtigsten Ergebnisse der partiellen Denitrifikation bei 100 mg TOC*L™"

o)

5 8
2 3
L
(7]

Z o
2 O
E 5
=z

TOC 100
NH4-N- Bildung

Temp. [°C]
pH
Zulauffracht NO3-N
[%]
NO,-N-Bildung
[%]

TOC Abbau [%]

226 81 968
HRT 1 1 442 223 01 716 804
0,6 0,2 57

246 82 673
HRT 1,5 1,5 18,5 338 05 53,6 67,3
0,6 +04 0,0

22,8 8,2 2268
HRT 0,5 0,5 36,5 209 -02 510 7838
+0,3 0,2 #128

22,1 82 2822
HRT 0,25 0,25 36,2 51 -983 27,5 783
+0,5 0,2 54,1

221 79 7554
HRT 0,1 0,1 320 315 02 376 685
0,3 0,2 0,0

HRT 0,5; 22,1 7,8 163,6
. 0,5 -0,1 19,2 36,1 34,1 38,2
Reinstamm +0,4 0,3 %142
HRT 0,25; 21,8 8,0 4544
. 0,25 23,0 23,3 0,0 478 71,7
Reinstamm +0,1 10,1 55,1
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Anhang 5 Die wichtigsten Ergebnisse der partiellen Denitrifikation bei 200 mg TOC*L™"

TOC 200

S
©
o)
o
<
o
o
S
P

Zulauffracht NO3-N
NO,-N-Bildung
[%]

TOC Abbau [%]

224 83 949
HRT 1 1 50,7 421 -8,3 98,3 74,7
+0,5 0,3 406

245 85 684
HRT 1,5 1,5 38,9 692 -12 999 66,8
+0,6 0,2 0,0

23,0 85 167,6
HRT 0,5 0,5 49,7 493 03 91,6 53,0
0,4 0,2 67,0

221 84 3417
HRT 0,25 0,25 55,5 226 -784 955 509
+0,6 0,2 *138,2

220 8,2
HRT 0,1 0,1 8548 34,3 43,7 06 83,0 39,7
+0,5 0,3
HRT 0,5; 22,1 8,2 183,5
0,5 31,6 471 8,1 850 34,2
Reinstamm +0,4 0,2 0,7
HRT 0,25; 21,9 8,2 436,7
0,25 36,8 40,6 -2,5 79,2 48,7
Reinstamm +0,1 0,1 31,3
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Anhang 6 Zu- und Ablauffrachten von Ammonium, Nitrit, Nitrat sowie das NO2/NHs-Ver-
haltnis im Zulauf in der Etablierungsphase des membranbeliifteten Niedrigtemperaturre-
aktors
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Anhang 7 Zu- und Ablaufkonzentrationen von Ammonium, Nitrit, Nitrat sowie das
NO2/NH4-Verhaltnis im Zulauf in der Etablierungsphase des membranbelifteten Nied-
rigtemperaturreaktors
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Anhang 8 Zu- und Ablauffrachten von Ammonium, Nitrit, Nitrat sowie des Temperatur-
gradienten des membranbelifteten Niedrigtemperaturreaktors

400 o298 M A 9 Q& TN TR T T 20
225> 2,2 S S S S S s =S = = =

350 = o ( o 18
Ghigetl o W@%%&@@%%@@@%

300

o T=Ag §(% 16
250 - 2%

] Q¥ % ‘%% 1
200 . o o
b R s

o [ . 10
100 o =

Konzentration [mg N*L1]
Temperatur [°C]

Zeit [d]I
O NH4-N Zulaufkonz A NO2-N Zulaufkonz © NH4-N Ablaufkonz
A NO2-N Ablaufkonz ENO3-N Ablaufkonz = Temperatur

207



Anhang 9 Zu- und Ablaufkonzentrationen von Ammonium, Nitrit, Nitrat sowie das Tem-
peraturgradienten des membranbelifteten Niedrigtemperaturreaktors
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Anhang 10 N-Gesamt-Abbaurate, NO3-N-Bildung und NO2-N-Bildung bezogen auf den
NH4-N-Abbau des membranbeliifteten Niedrigtemperaturreaktors.
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Anhang 11 Zeitliche Anderung der Zellzahlen der verschiedenen Gene auf den Anam-
moxtragern des membranbellfteten Niedrigtemperatur-Reaktors tber 159 Tage, ermit-
telt durch gPCR. Die mL-Angabe bezieht sich auf einen mL Biofilmfrischmasse.
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Anhang 12 NH4-N-Zulauffrachten des sowie NH4-N-, NO2-N und NOs-N Ablauffrachten
des hochsalinen membranbeliifteten Reaktors.
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8. Anhang

150
0
5

[£1-1%N 8w] uonesyuazuoy

577

477

377

277

177

77

Zeit[d]

X Ablauf NO2-N O Ablauf NO3-N @ Zulauf NH4-N

A Ablauf NH4-N

Anhang 13 NHs-N-Zulaufkonzentrationen des sowie NH4-N-, NO2-N und NO3-N Ablauf-

konzentrationen des hochsalinen membranbelifteten Reaktors.
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Anhang 14 N-Gesamt-Abbau und NO3-N-Bildung bezogen auf den NHs-N-Abbau des
hochsalinen membranbellfteten Reaktors.
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Anhang 15 Zeitliche Anderung Zellzahlen der verschiedenen Gene den Anammoxtra-
gern des hochsalinen membranbelifteten Reaktors Gber 142, ermittelt durch gPCR. Die
mL-Angabe bezieht sich auf einen mL Biofilmfrischmasse.
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