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Zusammenfassung

Das Verbundprojekt ,TestTools“ hat vielfaltige Untersuchungen zur Verwendbarkeit unter-
schiedlicher Testmethoden hinsichtlich des Spurenstoffverhaltens in natirlichen und techni-
schen Barrieren durchgefiihrt. Entsprechend der gewonnenen Ergebnisse kénnen die folgen-
den knapp zusammengefassten Aussagen getatigt werden.

Zur Pulveraktivkohle-(PAK)-Dosierung im Labor sollten benetzte, entgaste Stammsuspensio-
nen, die in Reinstwasser angesetzt werden, in Verbindung mit Laborpipetten verwendet wer-
den; mit geringem Zusatzaufwand kénnen dabei auch der PAK-Wasser- und -Aschegehalt
bestimmt werden. Die Kontaktherstellung mit der Testfliussigkeit sollte auf eindimensionalen
Horizontalschuttlern erfolgen. Der Surrogatparameter UVassnm-Absorption eignet sich in den
meisten Fallen unabhangig von der PAK-Sorte zur Prognose der Spurenstoffentfernung. Die
neuartige Initialisierung des Equivalent Background Compound Models (EBCM) mittels Was-
serqualitdtsparametern (z. B. DOC) wurde validiert. Methylorange eignet sich als definiertes
Surrogat fir Adsorptionskonkurrenz durch Hintergrundorganik. UV2s4 eignet sich auch fir kon-
tinuierlich betriebene, groRskalige Pilot- und GroRanlagen zur Kontrolle und Uberwachung der
Spurenstoffentfernung. Eine Batchprozedur zur Vorhersage von Spurenstoffentfernungen auf
PAK-Rezirkulations-GroRRanlagen wird vorgeschlagen.

Rapid small-scale column tests (RSSCTs) werden im Vergleich mit gro3skaligen Daten trotz
einiger Einschrankungen als geeignete Methode flir schnelle und verlassliche Tests mit gra-
nulierter Aktivkohle (GAK) bestatigt. GrolRere RSSCTs bringen weniger Einschrankungen aber
einen deutlich hoheren Aufwand mit sich. GAK-Batchtests sind nur bedingt geeignet. Integrale
Durchbruchskurven unterliegen deutlich weniger Schwankungen als direkte (,aktuelle*) Durch-
bruchskurven. Abgleiche zwischen den Durchbrichen in verschiedenen Wassern kdnnen mit-
tels Auftragungen Uber spezifische Durchsatze von bestimmten Wasserqualitdtsparametern
(aus der grofenausschluss-chromatographischen Trennung des DOC) erreicht werden. Sur-
rogatparameter wie UVa2s4 eignen sich nur bedingt zur Vorhersage, insbesondere bei stark ad-
sorbierenden Spurenstoffen. Die Nitzlichkeit kiinstlicher Surrogatparameter muss noch ge-
klart werden.

Ozon-Laborversuche im Batch bzw. Semi-Batch-Methoden liefern vergleichbare Ergebnisse
hinsichtlich der Spurenstoffelimination, haben jedoch unterschiedliche Vor- und Nachteile bei
der praktischen Umsetzung. Der Feststoffeinfluss auf die ozon-induzierte Spurenstoffelimina-
tion ist gering und erst ab ca. 20 mg/L Trockensubstanz relevant. Temperatur und pH-Wert
haben ebenfalls wenig bis keinen Einfluss; allerdings beeinflussen sie die ermittelten Ozonzeh-
rungsverlaufe. Uber die UVass-Absorption (SAKzs4) kénnen gute Vorhersagen der Spurenstof-
felimination getatigt werden. Die Bromatbildung fiel in Batch- und Semi-Batch-Versuchen teils
unterschiedlich aus; die Bildung von Bromat oder NDMA wird gegenlber Pilot- oder groRtech-
nischen Anlagen tendenziell Gberschatzt. Von 18 kommunalen Klaranlagen wurden die Elimi-
nationen verschiedener Spurenstoffe bzw. des ASAKzs4 bezliglich des spez. Ozoneintrags er-
mittelt, was flr Referenzzwecke nutzbar ist. Interne OH-Radikaltracer waren in allen 18 unter-
suchten Klaranlagen anzutreffen, was zur Ermittlung der OH-Radikalexposition als auch zur
Qualitatssicherung genutzt werden kann. Die Modellierung basierend auf Ozon- und OH-Ra-
dikalexposition fiihrte zu teils deutlichen Uberschatzungen der Spurenstoffelimination. Die Er-



gebnisse einer Umfrage zeigen eine Uberwiegend sehr gute Informationslage bei den Stake-
holdern. Zur biologischen Nachbehandlung des ozonierten Klarlaufs wird von den befragten
Personen der Einsatz von Filtersystemen, insbesondere solchen mit granulierter Aktivkohle,
empfohlen.

Aufgrund der sehr komplexen Zusammenhange in naturnahen biologischen Barrieren, wie bei-
spielsweise der Uferfiltration oder der kinstlichen Grundwasseranreicherung, sind schnelle
Testmethoden nur bedingt aussagekraftig. Erkenntnisse der letzten Jahre deuten darauf hin,
dass kleine Unterschiede in der Verflgbarkeit von Sauerstoff oder biologisch verfigbarem or-
ganischen Kohlenstoff bereits erhebliche Unterschiede in der Elimination bestimmter organi-
scher Spurenstoffe haben. Neben den chemischen Parametern hat die Zusammensetzung der
Mikrobiozdnose einen entscheidenden Einfluss auf die Abbauleistung. Insgesamt eignen sich
einfach durchzufiihrende Laborschnelltests daher nicht, die hohe Komplexitat naturnaher Un-
tergrundprozesse darzustellen. Lediglich eine gute Abbaubarkeit unter oxischen Verhaltnissen
lasst sich vergleichsweise gut anhand von Kleinsaulentests im Labormalstab abbilden.



Abstract

The joint project “TestTools” studied the applicability of various test methods for the behaviour
of organic micro-pollutants in different natural and technological barriers. The following short
summary gives an overview on the most relevant results.

Dosage of powdered activated carbon (PAC) in laboratory experiments should be conducted
by using stock suspensions in pure water which have been subject to sufficient wetting and
degassing, in combination with laboratory pipettes; during stock suspension preparation, the
PAC water and ash contents can be determined with relatively little additional effort. Upon
dosage, mixture should be accomplished with one-dimensional horizontal lab shakers. The
surrogate parameter of UV2s4nm absorption allows for predicting organic micro-pollutant remov-
als independent of the PAC product in most cases. The novel initialization of the equivalent
background compound model (EBCM) via water quality parameters (e. g. DOC) was validated.
Methyl orange is suitable as a defined surrogate for the simulation of background organics
adsorption competition. UVas4 allows for monitoring and controlling continuously operated pi-
lot/large-scale PAC plants. A lab batch procedure is recommended for projections of organic
micro-pollutant removals on full-scale PAC re-circulation plants.

Rapid small-scale column tests (RSSCTs) could be confirmed as a suitable method for fast
and reliable testing of granular activated carbon (GAC) by comparisons with large-scale data,
despite some restrictions. Large RSSCTs reduce these restrictions but induce substantially
increased efforts. GAC batch tests are only partly suitable. Integral breakthrough curves are
subject to reduced fluctuations compared to direct (“current”) breakthrough curves. Depictions
over specific throughputs of water quality parameters (from size exclusion chromatography of
the DOC) allow for alignments of breakthrough curves obtained in different types of waters.
Surrogate parameters such as UVas4 are only little useful for breakthrough predictions of or-
ganic micro-pollutants (usefulness decreasing with increasing adsorbability). The usefulness
of artificial surrogates should be further clarified.

Ozonation lab tests in batch and semi-batch setups produce comparable results regarding
organic micro-pollutant eliminations, but they have different (dis)advantages with respect to
practical implementation. The impacts of suspended solids on ozone-induced organic micro-
pollutant eliminations are small and only relevant at concentrations greater 20 mg/L dry matter.
The influences of temperature and pH are also small or non-existent; however, they affect the
established ozone consumption profiles. UVa2s4 allows for good predictions of organic micro-
pollutant eliminations. Bromate formation was partly different in batch and semi-batch setups;
bromate and NDMA formations are generally over-estimated compared to pilot or full-scale
plants. The organic micro-pollutant and UVas4 eliminations at 18 domestic wastewater treat-
ment plants were determined; the established data can be used for reference applications.
Internal OH radical tracers were found in all 18 effluents, which can be used for assessing the
OH radical exposure as well as for quality control purposes. Ozone exposure-/OH radical ex-
posure-based modelling led to partly noticeable over-estimations of organic micro-pollutant
eliminations. The results of a survey demonstrated a predominantly very high knowledgeability
on ozonation in relevant stakeholders. As post-treatment steps, the participants recommend
filter systems, in particular granular activated carbon filters.



For natural/biological barriers like bank filtration or managed aquifer recharge, rapid laboratory
test methods are only partly informative, because of the occurring complex processes in such
systems. Recent findings highlight that even minor variations in oxygen availability or biologi-
cally available organic carbon can cause substantial differences of organic micro-pollutant
eliminations. In addition to the chemical parameters, the composition of the micro-biocenosis
has critical impacts on transformation rates. Overall, simple and rapid laboratory tests are not
suitable for simulating highly complex underground processes. Only the transformation of sub-
stances which are well-degradable under oxic conditions can be reproduced relatively satis-
factorily in small-scale lab columns.



Symbol- & Abkiirzungsverzeichnis

A

4]
ACS
AFS
ATS
BG
BTA
BV
BWB
BZF

¢ (auch C)
Co (auch Co)
d

CcBz
CD
CsB
D
DCF
DOC
DW

E
EBCM
EBCT
ESMR
FAA
GAB
GAK
GPL
GwW

h

HCI
HPLC-MS/MS

IOM

IOP

K

KA

KWB
LC-OCD

Elimination (griech. ,Delta)

Durchmesser (einer Saule/eines Adsorberbettes)
Acesulfam

abfiltrierbare Stoffe

Amidotrizoesaure

Bestimmungsgrenze

Benzotriazol

Bettvolumen

Berliner Wasserbetriebe

Bezafibrat

Konzentration

Ausgangskonzentration

Durchmesser (Partikel)

Carbamazepin

constant diffusivity

Chemischer Sauerstoffbedarf

Ozondosis

Diclofenac

Gelodster organischer Kohlenstoff (engl. dissolved organic carbon)
Trinkwasser (engl. drinking water)

Ozoneintrag

Equivalent Background Compound Model
Leerbettverweilzeit (engl. empty bed contact time)
elektrisches Steuern, Messen und Regeln
4-Formylaminoantipyrin

Gabapentin

Granulierte Aktivkohle

Gabapentin-Lactam

Grundwasser

Hoéhe

Salzsaure

Hochleistungsfliissigchromatographie mit Tandem-Massenspektromet-
rie

lomeprol

lopromid

Reaktionskonstante

Klaranlage

Kompetenzzentrum Wasser Berlin gGmbH
Flissigchromatographie mit online-Detektion des organischen Kohlen-
stoffs (engl. liquid chromatography with online organic carbon detec-
tion)

Masse

Massen- (z. B. in der Verwendung M-% als Massenprozent)



MBT

MO
MS
MTP
NaOH
NH2Br
NDMA
NMOR
O3

OH

OoP
OWA
PAK
PARAFAC

PEP
pCBA
pKa
PRI

R

R
RSSCT
SAKos4
SMX
SUVA

TP
TP
TUB
uv
UV2s4
VAL
VLX
VSA
WWTP

Methylbenzotriazol (liblicherweise als Summe aus 4- und 5-MBT ange-
geben)

Methylorange

Massenspektrometrie

Metoprolol

Natronlauge

Monobromamin

N-Nitrosodimethylamin

N-Nitrosomorpholin

Ozon

Hydroxyl-(Radikal)

Oxidationsnebenprodukt
Oberflachenwasseraufbereitungsanlage
Pulveraktivkohle

Singularwertzerlegung (engl. parallel factor analysis, allgemeiner auch
engl. tensor rank decomposition)

engl. phosphorous elimination plant (s. OWA)
para-Chlorbenzoésaure

Séaurekonstante

Primidon

ideale Gaskonstante

Programmiersprache ,R*

Rapid small-scale column test

spektrale (UV-)Absorption bei einer Wellenlange von 254 nm
Sulfamethoxazol

spezifische UV-Absorption

Zeit

Temperatur

Durchsatz (engl. Throughput; bei Festbettadsorbern)
Transformationsprodukt (bei Oxidationsprozessen)
Technische Universitat Berlin

ultraviolett

UV-Absorption bei 254 nm

Valsartan

Venlafaxin

Valsartansaure

Klaranlage (engl. wastewater treatment plant)
Ozonzehrung



Inhaltsverzeichnis

ZUSAMMENTASSUNG ...ttt ettt e e et bt e ettt e e s e e et b e e e abne e e nnnes 1
ADSIFACT. ... e e e e e e 3
Symbol- & AbKUrZUNGSVEIZEIChNIS ..........eiiiiiiiii e 5
INNAISVEIZEICNNIS ...ttt ettt ettt e et et e eeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeenes 7
S =1 101 1= (1 o [PPSR 9
2 Pulveraktivkohle (PAK)...... ..ottt e e e e s e e e e e e s eannareeaeeeaennes 11
2.1 Robustheit und Reproduzierbarkeit von Labormethoden.................ovvvviiiiiiiiiininnnns 11
211 Herstellen der StammsuSPenSION...........ccuvviiiiiciiiceeee e 11
212 PAK-DOSIEIUNG ...ttt e e e e e e e e e 14
21.3  VersuchsdurchflnrUNg ...........eueiiiiiiii e 15
2.2 Vorhersage der Spurenstoffentfernung unter realen Bedingungen (Labor)............. 18
221 Surrogatparameter realer Proben ..o 18
222 MOAEIIEIUNG ...ttt ettt e e e e et e e e e e e e nnneeeeaaaeeannes 19
2.3  Surrogate zur Simulation der AdsorptionSkONKUITENZ............ccovivieeeiiiieeniieec e 21
2.4  PAK: Anwendung, Validierung und TauglichKeit.............cccocveiiiiiiiiniice e, 25
3 Granulierte Aktivkohle (GAK) ..o 33
3.1 Robustheit und Reproduzierbarkeit von Labormethoden.............cccccccoeiviiiiennn.n. 33
3.2 Vorhersage der Spurenstoffentfernung ..........ccccceeiiiiiiiiin 36
3.2.1 Surrogatparameter zur Durchbruchsvorhersage...........ccccccooviiiiiiiiiec i, 36
3.2.2  Simulation realer GAK-Spurenstoffdurchbriche............cc.ccccoviiininis 40
3.3  GAK: Anwendung, Validierung und Tauglichkeit ..............cccccoeiiiiiiiiiiieiieieee, 43
4 OZOM ittt n et 47
4.1 Reaktionsmechanismen der OZONUNG............coiiiiiiiiiiiiiiee e 47
4.2 Durchfihrung einer Ozonung im Labormafstab...........ccccoiiiiiiiiiiiiieee 50
421 Semi-BatCh-OZONUNG ......oooieieiiee e 51
422  BatCh-OZONUNG ...ooiiiiiiiiiiieiee e e e e e 52
4.2.3  Gegenuberstellung beider Ozonungsmethoden ............cccciiiiiiiiiiinieennes 53
4.3  Prifung der Eignung von internen Substanzen als OH-Radikaltracer..................... 53
4.4  Sensitivitat der Spurenstoffelimination bei Durchfiihrung einer Laborozonung ....... 55
441 OzonierungsmMethOde .........ccuviiiiiiiiii e 55
4.4.2  Feststoffkonzentrationen .............cccoiiiiiiiiiii e 57
4.4.3  WaSSErteMPEratur ........ccoiiuuiiiiiiiie ettt 58
444 L AT = o PP PPPRPRPN 58
4.5  Sensitivitdt der Ozonzehrung bei Durchflihrung einer Laborozonung..................... 59
4.6 Reprasentativitat von Einzelproben ... 61
4.7  Fazit der Voruntersuchungen zur Durchfihrung von Ozon-Laborversuchen .......... 62
4.8 Ozon: Anwendung, Validierung und Tauglichkeit .............ccccooiiiiiiiii e, 63
4.81 Validierung der Laborversuche...........c...eiiiiiiiiiiiiiiee e 63
4.8.2  Anwendung der Laborversuche auf Klarlaufe verschiedener Klaranlagen....... 65
4.8.3  Bildung von Oxidationsnebenprodukten ..............cccceeriiiiiiiieeiiiiic e, 69
4.8.4 Umfrage Verwendung von 6kotoxikologischen Testverfahren zur Bewertung
der Eignung einer Ozonung auf KI&ranlagen..............cccccvveeiieeiiiiiiieenee e 72
485 Modellierung der Spurenstoffelimination..................euvuviiiieiiiiiiiiiiiiiieiaen, 76
48.6  Web-Tool zur Auswertung der Laborversuche ............cccccooiiiiiiiiiiiiiiiiceee, 78



5 Biologischer AbDau ..., 81

6 EMPIENIUNGEN ..o e a e 87
6.1 Pulveraktivkohle (PAK).........oeiiiiio ettt e e 87
6.1.1 Durchflihrung von LaborversuChen ...............eveveviiiiiiiveiiiiiieieieeeieieeeeeeneeennnenenes 87
6.1.2  Vorhersage der Spurenstoffentfernung (Labor) ... 88
6.1.3  Vorhersage der Spurenstoffentfernung (grof3skalig)............ceeeeeriiiiiiieinennnnns 88

6.2  Granulierte AktiVKOhIE (GAK) ..o 88
6.2.1 Durchflihrung von Laborversuchen ...............coooiiiiiiiiiieiee e 88
6.2.2  Vorhersage der Spurenstoffentfernung .............cccccoiiiiiiiii 89

LS I © .o o LRSI 89
6.4  Biologischer ADDaU ...........cooiiiiiiii s 91

A N - = (0 P OO PP PP UPPPP TP 93
8 ANNANG ... e 99
8.1  Beitrags-/AUtOr€NZUOIANUNG. ....ccoitiiieiiiiie ettt 99
8.2  0Ozon: ReaktionskonStanten ............cccuuiiiiiiiiiiiiiiiiee e 101
8.3 OzoN: Grundbegriffe......cciiiiiiiiiie et 102
8.4  Ozon: MeSSMELNOUEN ......ceiiiiiieiiiee e 103
8.5  Ozon: Verwendete FOrMEIN.........ccoiiiiiiiiiiie e 105
8.6  Ozon: Details zu den durchgefiihrten Laborversuchen..............cccccovvveeiieeieinnnneen. 106
8.7  Ozon: Antworten der OKOtOX-UMfrage.........c.ceeveueeueieereeeeeeeeeeeeeeee e 110



1 Einleitung

Das Verbundvorhaben ,TestTools“ (Entwicklung und Validierung von schnellen Testmethoden
zum Spurenstoffverhalten in technischen und natirlichen Barrieren des urbanen Wasserkreis-
laufs) hat zum Ziel, das Verhalten organischer Mikroschadstoffe (,Spurenstoffe®) in natirlichen
und technischen Systemen weitergehend zu untersuchen und zu beschreiben. Dafiir werden
verschiedenste Testmethoden in unterschiedlichen Skalen angewendet und hinsichtlich ihrer
Fahigkeit, natlrliche und technische Spurenstoff-Barrieren abzubilden oder zu simulieren, be-
wertet. Vor dem Hintergrund der immens hohen Anzahl verschiedener Spurenstoffe und der
mannigfaltigen Testmethoden, die verfiigbar oder denkbar sind, ist es von groRer Bedeutung,
verschiedene Testmethoden zu entwickeln, zu untersuchen und zu vergleichen, um die taug-
lichsten zu identifizieren.

Insbesondere bei technischen Barrieren sind verschiedene Verfahren (Pulver- und granulierte
Aktivkohle, Ozon) verfugbar, die auf unterschiedliche Weise getestet werden kénnen (z. B.
Labor- gegenuber Pilot-Skala, verschiedene Versuchsaufbauten etc.). Daher ist die systema-
tische Gegenuberstellung der relevantesten Testmethoden, die in ,TestTools* angestrebt wird,
fur zuklnftige Forschungsvorhaben und Praxisanwendungen im Bereich der prozesstechni-
schen Spurenstoff-Entfernung von besonderem Interesse. Aber auch die Abbildung natirlicher
Barrieren wie der Untergrundpassage birgt eine enorme Vielfalt. Solche natirlichen Prozesse
wurden bereits in vielen Studien untersucht, jedoch mangelt es bislang an systematischen
Gegenliberstellungen verschiedener Testansatze. Desweiteren ist bislang noch keine zufrie-
denstellende Identifikation der bestgeeigneten und robustesten Methoden erfolgt. Beispiels-
weise nutzen verschiedene Studien unterschiedliche Bodenmaterialien als Bewuchskorper flr
Mikroorganismen, was zur Ermittlung vollig inhomogener Abbauraten usw. fiihren kann.

Entsprechend der geschilderten Problematik multipler Testmdoglichkeiten des Spurenstoffver-
haltens in natirlichen und technischen Systemen wendet , TestTools” die vielversprechends-
ten Testmethoden an, vergleicht und bewertet sie und gibt Empfehlungen hinsichtlich Anwend-
barkeit der Methoden und Belastbarkeit der Ergebnisse. Dieser Abschlussbericht enthalt vier
Hauptkapitel zu den untersuchten Verfahren, an deren jeweiligem Ende sich eine Analyse hin-
sichtlich Anwendung, Validierung und Tauglichkeit befindet; das letzte Kapitel fasst die gewon-
nenen Ergebnisse in einer Liste an Empfehlungen zusammen:

o Kapitel 2 untersucht und beschreibt verschiedene Test- und Modellierungssysteme fiir
Pulveraktivkohle,

o Kapitel 3 betrachtet die verschiedenen Testvarianten fiir granulierte Aktivkohle,

o Kapitel 4 stellt verfigbare Testmethoden fir Ozon eingehend dar,

o Kapitel 5 befasst sich mit den Testvarianten zum biologischen Abbau,

¢ Kapitel 6 gibt abschlieRende Empfehlungen fiir Folgestudien und Anwender der in ,Test-
Tools" untersuchten Testmethoden, aufbauend auf den gewonnenen Erfahrungen.

Eine Zuordnung der Beitradge zu den Autoren und Autorinnen kann dem Anhang 8.1 entnom-
men werden.






2 Pulveraktivkohle (PAK)

Im Rahmen der ,TestTools“-Versuche zu Pulveraktivkohle-(PAK)-Anwendungen wurde eine
Vielzahl an Aspekten naher untersucht. Dazu zahlten grundlegende Fragen zur Belastbarkeit
und Reproduzierbarkeit der verwendeten Laborprozeduren, die allgemein als Methoden der
Wahl in der Forschung verwendet werden, z. B. die PAK-Dosierung mittels Pipetten aus ho-
mogenisierten Stammsuspensionen. Aufbauend auf diesen Ergebnissen wurden dann weiter-
gehende Untersuchungen zur Vorhersagbarkeit und Prognose der Leistung von PAK-Anwen-
dungen durchgefiihrt. Hier spielten insbesondere die Entwicklung einfach und reproduzierbar
zu verwendender Testsysteme sowie Vorhersagetools fir Planung und Praxis wesentliche
Rollen.

2.1 Robustheit und Reproduzierbarkeit von Labormethoden

Die Bewertung der Wiederholgenauigkeit oder Reproduzierbarkeit von Labormethoden ist ein
essentieller Bestandteil der Laborpraxis, um Ergebnisse hinsichtlich ihrer Belastbarkeit und
Verlasslichkeit beurteilen zu kénnen. Dennoch gibt es im Falle von PAK-Anwendungen wenig
belastbare Literatur hinsichtlich der Ungenauigkeiten vieler Faktoren, sodass viele For-
schungsgruppen Methoden verwenden, deren Reproduzierbarkeit bislang nicht zufriedenstel-
lend abgesichert wurde. ,TestTools* setzte sich unter anderem zum Ziel, hier Abhilfe zu ver-
schaffen und z. B. verschiedene Methoden der Kontaktherstellung zwischen PAK und behan-
deltem Wasser hinsichtlich ihrer Effizienz gegenuiberzustellen.

2.1.1 Herstellen der Stammsuspension

Typischerweise wird PAK mittels kleiner Volumina hochkonzentrierter Stammsuspensionen zu
Laboransatzen (sogenannten Batches), die die zu untersuchende Testflissigkeit enthalten,
pipettiert, um dort die gewtinschte PAK-Zielkonzentration einzustellen. Hierbei gilt es, még-
lichst homogene Stammsuspensionen zu verwenden, um beim Pipettieren die tatsachlich ge-
wilinschten Massen an PAK zu Uberfiihren. Ferner adsorbieren erhebliche Mengen an Gasen
aus der Luft an trockene AK, wodurch das Suspensionsverhalten beeinflussen werden kann,
z. B. durch Blasenbildung am AK-Kornrand. Da PAK vor der Herstellung von Stammsuspen-
sionen im Labor Ublicherweise getrocknet wird, ist faktisch die gesamte innere Oberflache der
zur Suspensionsherstellung verwendeten PAK mit Gasmolekulen belegt. Daher sollte vor Ver-
suchen in flissigen Phasen ausreichend Zeit fir eine vollstandige Befeuchtung des inneren
Porensystems der PAK in Stammsuspensionen gewahrleistet werden. Auch unerwiinschte
Aggregation/Flockenbildung von PAK-Partikeln innerhalb von Stammsuspensionen kann zu
unglinstigen Effekten beim Dosieren fiihren.

Die Einflisse unterschiedlicher Varianten der Herstellung von PAK-Stammsuspensionen auf
die spatere Spurenstoffentfernung wurden anhand von Laborversuchen getestet. Hierbei wur-
den verschieden stark konzentrierte Stammsuspensionen, unterschiedliche Pipettenpositio-
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nen beim Abziehen der Stammsuspension, unterschiedlich lange Benetzungsdauern, Entga-
sen/nicht Entgasen der Stammsuspension, unterschiedlich lange Ultraschalldauern, sowie
Stammsuspensionen in ultrareinem Wasser gegeniiber Trinkwasser mit einer Referenz-
Stammsuspension vergleichen. Die Referenz wurde hergestellt, indem die PAK tber Nacht
bei 105°C getrocknet und danach Uber 1 h im Exsikkator abgekihlt wurde, woraufhin eine
Suspension von 400 mg PAK in 100 mL Reinstwasser erzeugt wurde, welche fir 5 min in ein
Ultraschallbad mit gleichzeitig anliegendem Unterdruck gegeben wurde und anschlieRend
Uber Nacht zur Benetzung der Poren ruhen gelassen wurde. Ebenfalls getestet wurden zwei
weitere Chargen des unter demselben Namen (SAE Super) gehandelten Produkts (Hersteller:
Norit/Cabot). Die Dosierung erfolgte aus den mit Magnetrihrern homogenisierten Stammsus-
pensionen mittels Eppendorf-Pipetten unter Verwendung der fiir die einzustellenden Zielkon-
zentrationen notwendigen Volumina in 250-mL-Schottflaschen, die 100 mL Klaranlagenablauf
der Berliner Klaranlage Schonerlinde enthielten. Die PAK-Zielkonzentrationen waren 20 & 30
mg/L bei einer Adsorptionszeit von 30 min, sowie 10 & 20 mg/L bei einer Adsorptionszeit von
48 h.

Die mit den verschiedenen Stammsuspensionen erreichten Entfernungen von Benzotriazol,
Valsartansaure und der UV-Absorption bei 254 nm (UV2s4) sind in Abbildung 1 dargestellt. Es
zeigt sich, dass mit den meisten Varianten der Stammsuspensionserzeugung relativ hnliche
Spurenstoffentfernungen erreicht werden. Tendenziell leicht schwéachere Entfernungen als in
der Referenz werden bei Verwendung einer Stammsuspension erreicht, deren PAK-Konzent-
ration nur ¥z der Referenz-Konzentration betragt (die letztlichen Ziel-Konzentrationen in den
Ansatzen waren die gleichen, da groRere Pipettiervolumina verwendet wurden). Ebenfalls
niedrigere Entfernungen, insbesondere bei 48 h Adsorptionszeit ergeben sich, wenn die
Stammsuspension Uber einen vergleichsweise langen Zeitraum aufbewahrt wird (,Benetzen:
10d“ in Abbildung 1).

Die ansonsten ahnlichen Leistungen bei unterschiedlichen Varianten der Stammsuspensions-
erzeugung deuten darauf hin, dass die getesteten Einflussfaktoren groRtenteils untergeordnet
sind. Dies ist der Vergleichbarkeit von Ergebnissen aus verschiedenen Labors sicherlich teil-
weise zutraglich. Dennoch sei eine moglichst genaue Einhaltung von Protokollen zur
Stammsuspensionserzeugung angeraten. Im Rahmen der hier durchgefiihrten Versuche
wurde nur das Produkt ,SAE Super” untersucht. Inwiefern sich die hier getesteten Einflussfak-
toren auf andere Produkte Ubertragen lassen, kann nicht abschlieRend geklart werden. Wegen
der langjahrigen Erfahrung am Fachgebiet Wasserreinhaltung der Technischen Universitat
Berlin wird daher zur Herstellungsvariante der Referenz-Stammsuspension geraten. Dies ga-
rantiert eine konstante/vergleichbare Qualitat (Verwendung von Reinstwasser), das Entfernen
adsorbierter Gase (Unterdruck/Ultraschall), eine gute Verteilung der PAK-Partikel (Ultraschall)
und eine ausreichende Benetzung der PAK-Poren (lUber Nacht zur Benetzung ruhen lassen).

Zwischen den drei getesteten Chargen treten vergleichsweise grof3e Unterschiede auf. Wah-
rend Charge 2 héhere Entfernungsleistungen bei Valsartansaure und UV2s4 erbringt als die
Referenz, erweist sich Charge 3 durchweg als schwacher. Bei Benzotriazol liefert die Referenz
die besten Leistungen. Dies ist von hoher allgemeiner Praxisrelevanz (insbesondere fiir Be-
treiber von Anlagen), da auf Grundlage der hier gezeigten Ergebnisse davon ausgegangen
werden muss, dass jeweils neue Lieferungen (des gleichen Produkts) unterschiedliche Quali-
taten aufweisen kénnen. Demzufolge sollten regelmaRig Labortests zum Leistungsvergleich
verschiedener Chargen durchgefiihrt werden und Rickstellproben angelegt werden, um eine
kontinuierliche Leistungsuberwachung gewahrleisten zu kénnen. Derlei Versuche kénnen
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auch wesentlich sein, um etwaige Anspriiche gegenuber Aktivkohleherstellern in Fallen min-
derer Aktivkohlequalitat geltend zu machen.

Benzotriazol

020mg/L - 0.5h
030mg/L - 0.5h
% 10mg/L - 48h
=20mg/L - 48h

Benzotriazol-Entfernung [%]

Fehlerbalken:
max./min. Fehler
(£10% Abweichung

in Probe und Referenz)

Valsartan-
saure

020mg/L - 0.5h
030mg/L - 0.5h
% 10mg/L - 48h
520mg/L - 48h

Valsartansaure-Entfernung [%]

Fehlerbalken:
max./min. Fehler
(£10% Abweichung

in Probe und Referenz)

UVas4

020mg/L - 0.5h
030mg/L-0.5h
“10mg/L - 48h
®20mg/L - 48h

UV,s54-Entfernung [%]

Chargen Suspension Agitation

Abbildung 1: Benzotriazol-, Valsartansdure- und UV2ss-Entfernungen in Batch-Ansétzen bei 20 & 30 mg
PAKIL (0,5 h) und 10 & 20 mg PAKIL (48 h) unter Verwendung verschiedener PAK-Stammsuspensionen
bei der Dosierung; PAK: SAE Super (Fa. Norit); Fehlerbalken: Maximale/minimale Abweichung bei £10 %
(Spurenstoffe) bzw. £2 % (UV2s4) Messfehler in Ausgangs- und PAK-behandeltem Testwasser; man be-
achte die unterschiedlichen y-Achsenskalierungen.
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2.1.2 PAK-Dosierung

Die prazise und korrekte Dosierung von PAK in Ansétze spielt eine fundamentale Rolle bei der
Durchfiihrung von Batch-Versuchen zur Adsorption. So kénnen z. B. Leistungsvergleiche ver-
schiedener AKs nur vorgenommen werden, wenn vorausgesetzt ist, dass vergleichbare PAK-
Konzentrationen mittels PAK-Dosierung einstellbar sind. Grundsétzlich kann PAK sowohl tro-
cken als auch suspendiert vorliegend zu Ansatzen gegeben werden. Allerdings hat die Tro-
ckenzugabe den wesentlichen Nachteil, dass sehr kleine Mengen an AK eingewogen werden
mussen, um Ubliche PAK-Konzentrationen in gangigen Ansatzvolumina einzustellen; z. B.
1 mg bei einem Ansatzvolumen von 100 mL und einer PAK-Zielkonzentration von 10 mg/L.
Daher hat sich die Dosierung mittels hochkonzentrierter PAK-Stammsuspensionen weitge-
hend durchgesetzt. Diese Vorgehensweise hat zudem den Vorteil, dass der PAK Zeit zur Be-
netzung gegeben werden kann, wodurch der Stofftransport im Korninneren erst ermdglicht
wird. Dies erhoht die Vergleichbarkeit/Reproduzierbarkeit von Batch-Versuchen, da nicht aus-
geschlossen werden kann, dass die Benetzung bei verschiedenen AKs/Chargen unterschied-
lich schnell verlauft.

Zur Herstellung von PAK-Stammsuspensionen wird Ublicherweise vorgegangen, wie in Ab-
schnitt 2.1.1 beschrieben. Bei der Dosierung aus homogenisierten/geriihrten PAK-Stammsus-
pensionen werden generell Laborpipetten im Volumenbereich 0,1-10 mL verwendet. Kleinere
Pipettiervolumina haben den Vorteil, dass durch ihre Zugabe eine geringere Verdinnung des
untersuchten Wassers stattfindet. Allerdings ergeben sich Ublicherweise bei niedrigen Pipet-
tiervolumina gréfRere Fehler durch Ungenauigkeiten. Diese Effekte sollten im Projekt ,Test-
Tools* naher untersucht werden, um einerseits Fehler bei der Versuchsdurchfiihrung besser
abschatzen zu kdnnen und andererseits den bestgeeigneten Pipettiervolumenbereich zu iden-
tifizieren. Hierbei wurden zwei Aspekte untersucht. Zum einen wurde mittels einer Feinwaage
wiederholt die mit einem Pipettenhub Uibertragene Masse an Stammsuspension ermittelt. Zum
anderen wurde durch Trocknung dieser Uibertragenen Stammsuspension die darin enthaltene
Masse an PAK gemessen. Die Wiederholung des Pipettiervorgangs war einerseits nétig um
zu prufen, wie reproduzierbar die verwendete Pipette die gewiinschten Volumina bereitstellt
und andererseits um PAK-Massen zu erreichen, die sich im Messbereich der verwendeten
Feinwaage befinden.

Die im Durchschnitt pro Pipettenhub bei bestimmten Volumina ubertragene Masse an PAK-
Stammsuspension (cpak = 2 g/L) ist in Abbildung 2 (links) dargestellt. Um die Genauigkeit der
verwendeten Pipette (Eppendorf 100—1000 uL) zu ermitteln, ist ein Schwankungsbereich von
+3 Standardabweichungen eingezeichnet, welcher >99,7 % der Daten enthalt (Normalvertei-
lung vorausgesetzt); ebenso gegeben sind die jeweils vorgenommenen Wiederholungen des
Pipettiervorgangs (n). Es zeigt sich, dass die verwendete Pipette die angestrebten Zielvolu-
mina mit hoher Genauigkeit und Reproduzierbarkeit erreicht. Teils ergaben sich minimale Ab-
weichungen hin zu erhéhten Massen. Diese waren jedoch reproduzierbar und deuten dement-
sprechend darauf hin, dass die Pipette nicht perfekt justiert war. Die hohe Wiederholgenauig-
keit zeigt, dass bei einer genau justierten Pipette sowohl eine sehr hohe Richtigkeit als auch
eine hohe Prazision der Ergebnisse erreicht werden kdnnen. Bei sehr geringen Pipettiervolu-
mina im Bereich von 100 pL zeigen sich vergleichsweise héhere Schwankungen. Insgesamt
zeigen diese Daten auf eine hohe Reproduzierbarkeit von Volumendosierungen mittels der
verwendeten Eppendorf-Pipetten.

Die entsprechend Abbildung 2 (links) mittels Pipettieren Ubertragenen PAK-Massen (gewogen
nach Trocknung) sind Uber den errechneten PAK-Massen in Abbildung 2 (Mitte) dargestellt
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(die oben beschriebene minimal fehlerhafte Pipettenjustierung wurde heraus gerechnet).
GroRtenteils zeigen sich gute Ubereinstimmungen, jedoch ergeben sich leicht erhéhte PAK-
Massen fur sehr geringe und sehr hohe Pipettiervolumina (Datenpunkte oben rechts). Entspre-
chend der Abweichungen in Abbildung 2 (Mitte) sind die prozentualen PAK-Massenabwei-
chungen bei den untersuchten Pipettiervolumina in Abbildung 2 (rechts) aufgefiihrt. In nahezu
allen Fallen ergeben sich Abweichungen deutlich unter 5 %, was ein dufRerst zufriedenstellen-
des Ergebnis darstellt: In der Literatur wird — soweit Uberhaupt auf potenzielle Pipettierun-
genauigkeiten bei der PAK-Dosierung aus Stammsuspensionen eingegangen wird — von Feh-
lern im Bereich +10 % ausgegangen (Zietzschmann et al. 2015b; Zietzschmann et al. 2016a).
Die Daten in Abbildung 2 deuten auf eine sehr zufriedenstellende Reproduzierbarkeit und Ge-
nauigkeit bei der PAK-Dosierung mittels Pipetten hin. Die PAK-Massenabweichungen im Pi-
pettiervolumenbereich zwischen 250—1000 pL sind <5 %.

1000 20 = 10
/ . + E +
750 = 17.5 2 5+ +
5 £ ° + +
£ o + z +
= 500 1 o 15 A < 07
€ 8 < + +
[
£ +t 2
250 1 X eMw3tstw | (G 125 1 + g 51
—— Mittelwert N~
* +Masse PAK < + %-Abweichung
0 ' X~ MW - 3*Stw 10 ' ' : & 4 ' ' :
0 250 500 750 1000 10 125 15 175 20 0 250 500 750 1000
V [uL] Berechnet [mg] V [uL]

Abbildung 2: Links — durchschnittliche Masse pro Pipettenhub iiber Pipettiervolumen mit Schwankungs-
bereich (3 Standardabweichungen) und Anzahl (n) an durchgefiihrten Pipettiervorgidngen; Mitte — ge-
messene PAK-Masse nach Trocknung liber berechneter PAK-Masse (Justierungsfehler der Pipette her-
ausgerechnet); rechts — prozentuale PAK-Massenabweichung (entsprechend mittlerer Grafik) lGiber Pipet-
tiervolumen.

2.1.3 Versuchsdurchfiihrung

Hinsichtlich der Durchfiihrung ist bei PAK-Batchversuchen vor allem die Art des Energieein-
trags in die PAK-Suspension bzw. der Kontaktherstellung zwischen Testflussigkeit und PAK
von vorrangiger Bedeutung. Die Intensitdt des Kontakts ist maRgeblich fir den duf3eren An-
transport der zu adsorbierenden Substanzen (Adsorptive) an die Aktivkohlekdrner und fur den
auBeren Transport der Adsorptive durch den die Kérner umgebenden Flussigkeitsfilm. Je in-
tensiverer Kontakt hergestellt wird, desto geringer werden die duf3eren Transportwiderstande.
Dies flhrt im Idealfall dazu, dass der dufere Stofftransport gegentiber dem inneren Stofftrans-
port, welcher von aufden nicht beeinflussbar ist, nicht mehr ins Gewicht fallt. Entsprechend
dieser Uberlegungen sind die duReren Transportwiderstande sowohl im Labor als auch in der
Praxis moéglichst zu minimieren — im ersten Fall, weil es zu einer héheren Vergleichbarkeit
verschiedener Laborversuche fuhrt, im zweiten Fall, weil es den Prozess beschleunigen kann.
Hinsichtlich der konkreten Versuchsdurchfihrung im Labor bedeutet dies, dass unterschiedli-
che Laborschdittler, Riihrer etc. gegeneinander abgewogen werden missen, weil die Gerate
zu unterschiedlich intensivem Kontakt zwischen Fest- und Flissigphase fihren kénnen.
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Im Rahmen von ,TestTools" wurden einige Arten der Durchmischung miteinander verglichen,
um Riuckschlisse auf die bestgeeignete Methodik zu erméglichen und um etwaige Unter-
schiede verschiedener Techniken abschatzen zu kénnen. Die Benzotriazol- und Diclofenac-
Entfernungen bei vier PAK-Dosis/Zeit-Kombinationen in Ablauf der Berliner Klaranlage Schoé-
nerlinde unter Verwendung verschiedener Mischtechniken sind in Abbildung 3 dargestellt. Im
Fall von Benzotriazol erweist sich der eindimensionale horizontale GroRschuttler mit einem
Hub von gut 10 cm und einer Frequenz von ca. 120 /s als bestgeeignet gegeniber einem
zweidimensionalen Rotationsschittler mit ca. 5 cm Rotationsradius und einer Frequenz von
ca. 180 /min, einem Magnetrihrer mit Rihrfisch bei einer Frequenz von max. 1000/min und
einem Ultraschallbad. Bei Diclofenac fallen die Unterschiede zwischen Horizontalschiittler,
Magnetrihrer und Ultraschall geringer aus. Diesen Ergebnissen zufolge wird eine vergleichs-
weise gute Minimierung der aueren Stofftransportwiderstande mit eindimensionalen Horizon-
talschiittlern erreicht. Vermutlich liegt dies daran, dass gegenuber den anderen Mischungsva-
rianten eine besonders hohe Turbulenz erzeugt wird, weil die Testfllssigkeit/-Suspension in
kurzen Abstanden mit relativ viel Kraft auf die GefaRinnenwand geschleudert wird. Im Gegen-
satz dazu ist die Art des Kontakts bei einer rotierenden Durchmischung weniger abrupt und
daher womadglich weniger effizient.

100 1 Benzotriazol 100 1 Diclofenac 020mg/L-0.5h
i | ©30mg/L-0.5h
_ 90 E I Jh _ % 10mglL -48h
X 80 A T o El X 80 - = 20mglL -48h
2 70 1 T % F 2 70 - | I
g 60 5 60 <} {
i 5 i
£ £
,_,3 50 1 w50 1
- (&)
§ 40 T 40 1
o ([
4§ 30 1 5 30 1
S 20 T g 20 A Fehl@fbalken:
7] ma: in.Fehler
10 1 10 1 (1 Abweichung
in P@be und Referenz)
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Horizontal  Rotation Magnetrihr. Ultraschall Horizontal  Rotation Magnetrihr. Ultraschall

Abbildung 3: Benzotriazol- und Diclofenac-Entfernungen bei 20 & 30 mg PAK/L und 30 min Adsorptions-
zeit bzw. 10 & 20 mg PAK/L und 48 h Adsorptionszeit bei verschiedenen Durchmischungsvarianten (Ultra-
schall: Nur 30 min getestet); PAK: SAE Super (Fa. Norit); Fehlerbalken: Maximale/minimale Abweichung
bei £10 % Messfehler in Ausgangs- und PAK-behandeltem Testwasser (Klaranlagenablauf).

Um die Tauglichkeit des favorisierten eindimensionalen Horizontalschittlers auch mit extrem
hohen Laborrihrgeschwindigkeiten zu vergleichen, wurden zusatzlich Kurzzeitversuche
durchgefiihrt. Hierbei wurden die auf dem Schiittler erzielten Entfernungsleistungen denen in
Becherglasern, die mit Statoren versehen waren und mit Blattrihrern durchmischt wurden,
gegeniibergestellt. Die mit den Blattriihrern/Statoren erzielten Durchmischungen waren so
hoch, dass das Auftreten von Kavitation (auf Dauer) nicht mehr ausgeschlossen werden
konnte. Derartig hohe Durchmischungsraten sind daher in Praxisanwendungen von PAK nicht
erreichbar. Die bei verschiedenen Riihrgeschwindigkeiten mit dem Blattriihrer/Stator-Aufbau
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und mit dem eindimensionalen Horizontalschittler gemessenen Entfernungen von Benzotria-
zol, Carbamazepin und UVas4 aus Klaranlagenablauf, bei einer PAK-Dosis von 20 mg/L und
Kontaktzeiten von 10 und 30 min sind in Abbildung 4 dargestellt. Der Schuttler erreicht Entfer-
nungen, die denen im Ruhrer bei den héchsten eingestellten Rihrgeschwindigkeiten nahe-
kommen. Fiur Benzotriazol liegen die Schuttler-Entfernungen zwischen denen im Ruhrer bei
100-200 rpm, fir Carbamazepin bei 200—300 rpm und fir UVas4 bei >400 rpm. Diesen Ergeb-
nissen zufolge ist davon auszugehen, dass der eindimensionale Horizontalschdttler die best-
geeignete Durchmischungsvariante fiir PAK-Laborversuche darstellt. Dabei ist insbesondere
von Vorteil, dass Schiittler Gblicherweise mit einer vergleichsweise hohen Zahl an Ansatzen
bestuckt werden kénnen. Verglichen damit ist der Aufwand bei Rihrversuchen wesentlich ho-
her, da typischerweise jeder Rihrer einzeln mit Strom versorgt werden, eingestellt, ausge-
schaltet werden muss usw.

Die vergleichsweise sehr gute Durchmischung des eindimensionalen Horizontalschuttlers ist
sehr wahrscheinlich auf die hohe Turbulenz zurtickzufiihren, die bei der ruckartigen Hin- und
Her-Bewegung erzeugt wird. Hierbei wird die Flussigkeit im Ansatzgefal® mit hoher Wucht und
weitgehend ungeordnet an die innere GefaBwand geschleudert. Der komplette Bewegungs-
ablauf findet mit einer Frequenz von ca. 2/s statt, sodass die Flissigkeit ca. vier Mal pro Se-
kunde auf eine GefaRwand geschleudert wird. Im Vergleich dazu ist die Art der Bewegung bei
Rotations-Laborschiittlern relativ geordnet und folgt einer kontinuierlichen Drehbewegung in-
nerhalb des Gefalies an der inneren Gefallwand entlang. Die durch Riihrer eingetragene Tur-
bulenz liefert &hnlich gute Ergebnisse wie der eindimensionale Laborschuttler, verursacht je-
doch einen deutlich héheren Aufwand. Entweder ist eine Positionierung jedes einzelnen An-
satzes auf einem Magnetriihrer und Hinzugabe von Magnetfischen erforderlich oder jeder ein-
zelne Ansatz muss mit einem Blattriihrer versehen werden; die zusatzliche Verwendung von
Statoren erhéht den Aufwand weiter.

100 4 Benzotriazol, co=8.6ug/L 100 4 Carbamazepin, co=1.6ug/L UVjs4, UV540=32/m " 400rpm
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Abbildung 4: Benzotriazol-, Carbamazepin- und UV2ss-Entfernungen aus Ablauf der Kldranlage Schoéner-
linde bei einer Dosierung von 20 mg PAKIL (SAE Super, Norit) und Adsorptionszeiten von 10 und 30 min
bei verschiedenen Riihrgeschwindigkeiten (Blattriihrer im Becherglas mit Statoren, rpm: Rotationen pro
Minute) im Vergleich zum eindimensionalen Horizontalschiittler; (UV254/30 min/300 rpm: Kontamination
der Probe).
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2.2 Vorhersage der Spurenstoffentfernung unter realen Bedingungen (Labor)

Die Prognose der PAK-induzierten Spurenstoffentfernung unter verschiedenen Bedingungen
im Labor ist ein wesentliches Feld der Adsorptionsforschung. Da das Labor die Herstellung
aulerst definierter Bedingungen ermdglicht, kénnen hier grundlegende Ansatze zur Vorher-
sage/Prognose der Spurenstoffentfernung getestet werden und Modellanséatze entwickelt wer-
den. Ublicherweise kénnen derartige Ansétze in den seltensten Fallen direkt in gréReren Ska-
len (Pilot- oder Vollskala) angewendet/getestet werden, da hier zu viele Einflussfaktoren wir-
ken, welche teils groRen, schwer zu kontrollierenden Schwankungen unterliegen. Daher er-
lauben diese Skalen nur selten direkt Rickschliisse auf Modellvorstellungen oder mechanisti-
sche Ansatze. Hingegen erlaubt die deutlich gréRere Genauigkeit des Labors eine wesentlich
schnellere, einfachere, eindeutigere und reproduzierbarere Beantwortung dieser grundlegen-
den Forschungsfragen. Demzufolge markieren Laboranwendungen einen unentbehrlichen
Schritt von der Theorie zur Anwendung.

2.2.1 Surrogatparameter realer Proben

Hinsichtlich der Vorhersage der Spurenstoffentfernung mittels PAK wurden in der jlingeren
Vergangenheit teilweise bereits Fortschritte erzielt, so z. B. in den Vorganger-Projekten AS-
KURIS und IST4R. Insbesondere die weitgehend einfache Vorhersage Uber den Surrogatpa-
rameter UV-Absorption bei 254 nm (UVas4) hat sich als sehr praxistauglich erwiesen (Altmann
et al. 2014; Zietzschmann et al. 2014b; Zietzschmann et al. 2014a; Altmann et al. 2016). Die
Ermittlung von AK-induzierten Spurenstoffentfernungen lber die gleichzeitige Entfernung des
Surrogatparameters UVas4 liegt in der in weiten Teilen dhnlichen Adsorption von Spurenstoffen
einerseits und UV2ss andererseits. Diese Ahnlichkeit ist zu groRen Teilen darin begriindet, dass
der Summenparameter UVas4 eine Vielzahl an Substanzen umfasst, denen auf chemischer
Ebene m-Doppelbindungen und/oder aromatische Systeme gemein sind — Eigenschaften, die
auch vielen der konkret untersuchten Spurenstoffe zu eigen sind. Folglich haben viele der
untersuchten Spurenstoffe eine dhnliche Affinitdt zur AK-Oberflache wie ein Grolteil der in
UVa2ss zusammengefassten Substanzen. Im Rahmen weiterer Versuche in ,TestTools* und
mittels Kombination der erzeugten Daten mit Datensatzen aus ASKURIS konnten hier weitere
Erkenntnisse gewonnen werden.

Die Entfernungen der Spurenstoffe Benzotriazol, Diclofenac und Metoprolol aus Klaranlagen-
ablauf in insgesamt 1013 Labor-Ansétzen sind tGber den korrespondierenden UVass-Entfernun-
gen in Abbildung 5 aufgetragen. Dabei wurde eine Vielzahl an Versuchsparametern variiert:
Die Aktivkohlesorte, die Aktivkohledosis, die Adsorptionszeit, die Herkunft der untersuchten
Klaranlagenablaufe und die Ausgangskonzentration der Spurenstoffe. Die Daten befinden sich
teils in relativ engen Korridoren, was zeigt, dass die genannten Versuchsparameter nur einen
geringen Einfluss auf die Zusammenhange zwischen Spurenstoff- und UVas4-Entfernung ha-
ben. Die Streuung der Daten ist im Falle von Benzotriazol deutlich hdher als fur Diclofenac
und Metoprolol. Dies flihrt zu dem Schluss, dass UV2s4 als Surrogatparameter in Abhangigkeit
des jeweils betrachteten Spurenstoffs unterschiedlich dienlich ist.

Ein Grund fir die schlechte Eignung fir Benzotriazol ist sehr wahrscheinlich die kleine Mole-
kilgréRe dieses Spurenstoffs — ahnliche Beobachtungen konnten auch fiir andere vergleichs-
weise kleine Spurenstoffe wie Methylbenzotriazol gemacht werden. Offenbar verhalten sich
diese kleinen Spurenstoffe teils anders als die in UV2s4 zusammengefassten organischen Ver-
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bindungen — und dies in Abhangigkeit der verwendeten Aktivkohle. Messungen zum Poren-
system und vor allem der GroRRe der Poren verschiedener Aktivkohlen zeigen, dass makropo-
rése Systeme schlechter geeignet sind, kleine Zielmolekule zu entfernen. Hingegen erreichen
mikropordse Aktivkohlen, die oft aus Kokosnussschalen hergestellt werden, hier wesentlich
bessere Entfernungen (Zietzschmann et al. 2014a). Es liegt nahe, dass sich kleine Adsorptive
bevorzugt in den Mikroporen dieser Aktivkohlen anlagern und damit kaum noch Konkurrenz-
effekten durch andere, grofRere Adsorptive ausgesetzt sind. Hierzu passen auch Beobachtun-
gen zum Desorptionsverhalten sehr gut, die belegen, dass mikropordse Aktivkohlen deutlich
weniger zur Wieder-Abgabe von einmal angelagerten Spurenstoffen neigen (Aschermann et
al. 2018).
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Abbildung 5: Entfernung von Benzotriazol (links), Diclofenac (Mitte) und Metoprolol (rechts) {iber UV2sa-
Entfernung in diversen Labor-Anséatzen (n=1013), mit linearen Regressionen (<80 % Spurenstoffentfer-
nung) und 80, 90, 95 %-Vorhersageintervallen (Pls, nach Zietzschmann et al. in Vorbereitung).

2.2.2 Modellierung

In ,TestTools* wurden Modellierungs-Ansatze zur PAK-assoziierten Adsorptionskonkurrenz in
Klaranlagenablaufen, die im Vorganger-Projekt ,ASKURIS* etabliert wurden, weiterentwickelt
und erweitert getestet. Insbesondere wurde der kiirzlich entwickelte Ansatz weiterverfolgt, das
sogenannte Equivalent Background Compound Modell (EBCM, Najm et al. 1991) mittels Pa-
rametern wie dem DOC eines Wassers oder mittels DOC bzw. UV2s4 entsprechender Fraktio-
nen der Hintergrundorganik eines Wassers zu initialisieren. Die Idee dabei ist, besonders kon-
kurrenzfahige Stoffe der Hintergrundorganik im EBCM konkret zu berlicksichtigen, indem zwi-
schen dem primaren EBCM-Eingangsparameter (die Konzentration der EBC) und der nieder-
molekularen Hintergrundorganik ein linearer Zusammenhang hergestellt wird (Zietzschmann
et al. 2016a). Die niedermolekularen Verbindungen der Hintergrundorganik wurden als beson-
ders starke Konkurrenten bei der Adsorption von Mikroverunreinigungen an Aktivkohle identi-
fiziert (z. B. Zietzschmann et al. 2014c; Zietzschmann et al. 2014d).

Der genannte Ansatz wurde am Standort Berlin anhand verschiedener Wasser getestet, zu
denen Oberhavelwasser, Zulauf der Oberflachenwasseraufbereitungsanlage (OWA) Tegel so-
wie Ablauf der Klaranlage Schoénerlinde gehodrten (vgl. Pohl 2017). Dabei wurde ein experi-
menteller Datensatz zur Adsorption verschiedener Spurenstoffe an die PAK Pulsorb WP 235
(Chemviron Carbon) aus Zulauf der OWA Tegel herangezogen, um den Zusammenhang zwi-
schen EBCM-Konzentration und Wassercharakteristika herzustellen (Pohl 2017). Daraufhin
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konnte Uber die Charakteristika anderer Wasser das EBCM fiir diese Wasser initialisiert wer-
den und zur Modellierung verwendet werden. Ein Vergleich von Modellierungsergebnissen bei
verschiedenen Varianten der EBCM-Initialisierung mit entsprechenden experimentellen Daten
ist fur die Entfernung des Mikroschadstoffs Benzotriazol in verschiedenen Wéssern in Abbil-
dung 6 gezeigt. Dabei liefert die Initialisierung mittels der UVas4-Absorption der niedermoleku-
laren Hintergrundorganik die beste Ubereinstimmung mit den im Labor ermittelten Messwer-
ten.
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Abbildung 6: Gemessene (Symbole) und modellierte (Linien) Benzotriazol-Entfernungen in verschiedenen
Waissern bei EBCM-Initialisierung mittels des DOC (links), des niedermolekularen DOC (Mitte) und der
niedermolekularen UV2ss-Absorption (rechts) von OWA-Zulauf; LMW: low molecular weight, PEP: Phos-
phorous elimination plant (OWA), WWTP: Klaranlage (nach Pohl 2017).

Die Zusammensetzung und die Eigenschaften der Hintergrundorganik kénnen auch zwischen
verschiedenen Proben desselben Standorts schwanken. Dies wird deutlich an den vergleichs-
weise schlecht passenden Modellierungsergebnissen bei Initialisierung tiber den DOC fiir den
Zulauf zur OWA Tegel (,inlet PEP Tegel®, Abbildung 6 links). Zunachst ware zu erwarten, dass
auch diese Variante der Initialisierung gute Ergebnisse liefern wiirde, da das Modell mit einer
Probe desselben Standorts kalibriert wurde. Jedoch variiert die Zusammensetzung des OWA-
Zulaufs je nach Jahreszeit, da im Frihjahr/'Sommer Oberhavelwasser zur Verdiinnung des in
den Tegeler See geleiteten OWA-Wassers verwendet wird. Im hier vorliegenden Fall wurde
das Modell mit einer OWA-Zulaufprobe aus dem Herbst 2016 kalibriert, als bereits keine Ver-
diinnung mit Oberhavelwasser mehr vorlag. Damit waren vergleichsweise hohe Anteile an
niedermolekularer Hintergrundorganik im OWA-Zulauf enthalten (ca. 37 %). Im Gegensatz
dazu wurde das Modell an einem Datensatz aus dem Frihjahr 2017 getestet, als der OWA-
Zulauf wieder mit Oberhavelwasser verdiinnt wurde, wodurch der Anteil an niedermolekularer
Hintergrundorganik nur knapp 26 % betrug. Die UVass-Absorption der niedermolekularen Hin-
tergrundorganik in der zweiten Probe betrug weniger als die Halfte im Vergleich zur ersten
Probe (Pohl 2017). Diese unterschiedlichen Zusammensetzungen/Eigenschaften kdnnen bei
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Kalibrierung/Initialisierung tber den DOC nicht berticksichtigt werden. Somit Uberschéatzt das
per DOC kalibrierte und initialisierte Modell die Konkurrenz im Falle der im Frihjahr genom-
menen Probe. Eine Bertcksichtigung der variablen Zusammensetzungen/Eigenschaften hin-
gegen fuhrt zu den sehr gut passenden Modellierungsergebnissen in Abbildung 6 (rechts).

2.3 Surrogate zur Simulation der Adsorptionskonkurrenz

Die organische Hintergrundmatrix realer Wassern enthalt unzahlige zum grof3en Teil unbe-
kannte Verbindungen und weist damit eine komplexe heterogene Zusammensetzung auf.
Diese organischen Hintergrundverbindungen verursachen, wie weiter oben bereits angedeu-
tet, in der Regel eine erhebliche Konkurrenz gegen die Adsorption organischer Mikroverunrei-
nigungen an Aktivkohle. Die Heterogenitat hat zur Folge, dass Zusammenhange zwischen
dem Adsorptionsverhalten eines Stoffes und Wasserparametern — wie z. B. der Gesamtheit
der geldsten organischen Hintergrundverbindungen (ausgedrickt Gber den gelésten organi-
schen Kohlenstoff, DOC) — nicht unbedingt zwischen verschiedenen Wassern bzw. Standorten
Ubertragbar sind. Daher wurde in einer Versuchsreihe innerhalb , TestTools" untersucht, inwie-
fern bekannte, leicht zu messende Einzelstoffe die 0. g. Adsorptionskonkurrenz in verschiede-
nen Wassern (hier v. a. Klaranlagenablauf) simulieren kénnen. Dabei wurden verschiedene
solcher Simulationsstoffe getestet, wie anhand eines Beispiels in Abbildung 7 dargestellt ist
(Dittmar et al. 2017). Es zeigt sich, dass die Konkurrenzstoffe Nitrobenzol und Methylorange
bei steigender Konzentration eine schlechter werdende Spurenstoff-Entfernung zur Folge ha-
ben. Dieser Effekt ist bei PEG 600 und PEG 2000 deutlich schwacher ausgepragt, was deren
Eignung als Stoffe zur Konkurrenz-Simulation schmalert. Im Vergleich von Methylorange und
Nitrobenzol zeigt sich, dass nur Methylorange eine gleichermafen starke Konkurrenz fur beide
Spurenstoffe verursacht: Der Konkurrenzeffekt von Nitrobenzol gegen Carbamazepin ist du-
Rerst gering. Entsprechend dieser Beobachtungen wurde Methylorange fiir weitere Versuche
ausgewahlt.
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Abbildung 7: Entfernungen von Carbamazepin (CBZ, links) und Benzotriazol (BTA, rechts) in Gegenwart
variabler Konzentrationen verschiedener Konkurrenzstoffe; co,cez, cos7a: 5 pg/L, 48 h Kontaktzeit, 10 mg/L
PAK; PAK: SAE Super (aus Dittmar et al. 2017).
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Anhand des als Indikator fur gut bis sehr gut adsorbierbare Mikroverunreinigungen vielfach
verwendeten Carbamazepins (Jekel et al. 2015; Swiss Confederation 2016) wurde getestet,
ob Methylorange die Konkurrenzsituation in verschiedenen Klaranlagenablaufen simulieren
kann. Es wurde eine vergleichsweise aufwandige Versuchsmatrix aufgestellt, innerhalb derer
variable Carbamazepin- und Methylorange-Konzentrationen, unterschiedliche Klaranlagenab-
laufe sowie verschiedene Pulveraktivkohle-Produkte untersucht wurden. Mittels der variablen
Konzentrationen an Zieladsorptiv (Carbamazepin) und Konkurrenzstoff (Methylorange) in
Kombination mit realen Daten der Carbamazepin-Adsorption in Klaranlagenablauf konnte ein
empirisches Modell entwickelt werden (Dittmar et al. 2018). Das Modell wurde initialisiert, in-
dem vier Parameter iterativ an experimentelle Daten (Carbamazepin-Adsorption im Zweistoff-
Konkurrenzsystem mit Methylorange) angepasst wurden (Anpassung fir jede Adsorptionszeit
separat). Mittels der damit bekannten Parameter kénnen nunmehr fiir die Variablen ,Carbama-
zepin-Konzentration* und ,Methylorange-Konzentration* Isothermen modelliert werden (fir die
beiden getesteten Adsorptionszeiten 0.5 & 48 h). Entsprechend werden bei gegebener
Carbamazepin-Konzentration fiir unterschiedliche Methylorange-Konzentrationen unter-
schiedliche Carbamazepin-lsothermen modelliert. Folglich kann iterativ nach Methylorange-
Konzentrationen gesucht werden, bei denen die modellierten Carbamazepin-Isothermen real
gemessenen Carbamazepin-lsothermen (z. B. in Klaranlagenablauf) mdglichst ahneln. Dies
ist fir sechs Klaranlagenablaufe und die Adsorptionszeiten 0.5 und 48 h in Abbildung 8 dar-
gestellt. Entsprechend Abbildung 8 kann das Modell in den meisten Fallen die real beobach-
tete Konkurrenz sehr gut replizieren (nur bei 3 von 60 Datenpunkten wird eine Abweichung
>10 % beobachtet).
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Abbildung 8: Gemessene Carbamazepin-Entfernungen iiber PAK-Dosis in den Klaranlagenablaufen A-F
(von links-oben nach rechts-unten) als schwarze Datenpunkte und errechnete Carbamazepin-Entfernung-
en in den jeweils fiktiv errechneten Methylorange-Lésungen (Konzentrationen jeweils angegeben) als
graue Datenpunkte/gestrichelte Linien, fiir die Adsorptionszeiten 0.5 & 48 h; leere Symbole: Carbamaze-
pin-Messwert <Bestimmungsgrenze (aus Dittmar et al. 2018).
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Allerdings werden fiir die verschiedenen untersuchten Klaranlagenablaufe und fiir die zwei
Adsorptionszeiten unterschiedliche Konzentrationen an Methylorange zur Abbildung der je-
weils real beobachteten Konkurrenz bendétigt. Im Falle der Adsorptionszeiten ist dies nahelie-
gend: Fir kirzere Adsorptionszeiten muss der Konkurrenzstoff Methylorange neben der direk-
ten Konkurrenz des organischen Hintergrunds um Adsorptionsplatze auch kinetische Effekte
porenverblockender Anteile der organischen Klaranlagenablauf-Hintergrundmatrix abbilden.
Die unterschiedlichen ermittelten Methylorangekonzentrationen in den sechs Klaranlagenab-
laufen (jeweils fir 0.5 oder 48 h) kénnen teils auf unterschiedlich starke Konkurrenz durch die
Hintergrundmatrix zurtickgefuhrt werden. Jedoch konnte kein Zusammenhang zwischen den
in der Anpassungsrechnung ermittelten Methylorange-Konzentrationen und dem gelésten or-
ganischen Kohlenstoff (DOC) oder der UV-Absorption bei 254 nm (UV2s4) der getesteten Klar-
anlagenablaufe gefunden werden (Dittmar et al. 2018). Dies liegt zum einen daran, dass die
getesteten Klaranlagenablaufe gréRtenteils sehr ahnliche DOC- und UVass-Werte aufwiesen,
was den Korrelationsbereich schmal ausfallen lasst und daher etwaige Effekte schwer erkenn-
bar macht. Ein weiterer Grund ist, dass Methylorange im Zweistoffsystem mit Carbamazepin
zwar Konkurrenzeffekte wie in Klaranlagenablauf simulieren kann, aber dafiir wird neben einer
passenden Methylorange-Konzentration auch eine passende Carbamazepin-Konzentration
vom Modell verlangt. Letztere ist jedoch auf die Konzentration des jeweiligen Klaranlagenab-
laufs festgelegt. Hier sollten weitere Versuche folgen, die einerseits weitere Wasser (z. B. mit
deutlich geringeren DOC- und UVas4-Werten) und andererseits variable Carbamazepin-Kon-
zentrationen innerhalb jeweils eines Klaranlagenablaufs testen und die Einflisse auf die in der
Anpassungsrechnung ermittelten Methylorange-Konzentrationen prifen.

Das Modellsystem wurde daraufhin verwendet, um Methylorange-Testldsungen (eine pro Ad-
sorptionszeit), die die Adsorptionskonkurrenz in Klaranlagenablauf A aus Abbildung 8 simulie-
ren, herzustellen. In diesen Testldsungen wurde dann die Carbamazepin-Adsorption an ver-
schiedene PAK untersucht und mit der Carbamazepin-Adsorption im Klaranlagenablauf A ver-
glichen, um die Validitat des Systems zu priifen. Die entsprechenden Ergebnisse sind in Ab-
bildung 9 dargestellt (aus Dittmar et al. 2018). Die beiden Testldsungen mit 24.3 mg/L (0.5 h)
und 13.4 mg/L (48 h) Methylorange spiegeln die jeweils im Klaranlagenablauf beobachtete
Adsorptionskonkurrenz gegen Carbamazepin grofteils sehr gut wider. Lediglich bei 5 von 50
Datenpunkten liegt die Abweichung zwischen Entfernung in Klaranlagenablauf und in Methyl-
orange-L6sung leicht oberhalb von 10 Prozentpunkten. Dementsprechend gilt die per Methyl-
orange simulierte Adsorptionskonkurrenz durch Hintergrundorganik nicht nur fir die zunachst
getestete PAK (vgl. Abbildung 8) sondern auch fiir weitere Produkte. Dabei ist insbesondere
hervorzuheben, dass die PAK teils stark unterschiedliche Eigenschaften aufweisen, was fur
eine breite Anwendbarkeit des Testsystems spricht (vgl. Dittmar et al. 2018).
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Abbildung 9: Carbamazepin-Entfernungen in Kldranlagenablauf A (vgl. Abbildung 8) nach 0.5 & 48 h und
in der korrespondierenden Simulationsfliissigkeit mit Methylorange fiir fiinf PAK; leere Symbole: Carba-
mazepin-Messwert <Bestimmungsgrenze (aus Dittmar et al. 2018).

Desweiteren kann die Carbamazepin-Entfernung im getesteten Klaranlagenablauf A Uber die
Methylorange-Entfernung in den entsprechenden Simulations-L&sungen (24.3 mg/L Methyl-
orange fir 0.5 h, 13.4 mg/L fir 48 h) prognostiziert werden, wie in Abbildung 10 gezeigt ist.
Bei 0.5 h ergeben sich teils grolRere Abweichungen als bei 48 h. Dies ist zum Teil der extrem
schnellen Carbamazepin-Adsorption an die PAK ,HK 950“ in Klaranlagenablauf geschuldet.
Verglichen mit den anderen PAK adsorbiert sie auch das Methylorange am schnellsten — die
Datenpunkte fur diese PAK liegen am weitesten rechts im Diagramm — jedoch offensichtlich
nicht so schnell wie das Carbamazepin in Klaranlagenablauf. Ein Vergleich zwischen den
0.5 h- und 48 h-Korrelationen zeigt, dass die PAK ,HK 950 nach 48 h ungefahr durchschnitt-
liche Carbamazepin- und Methylorange-Entfernungen erreicht (diese jedoch sehr schnell).
Dieser etwas besondere Fall der PAK ,HK 950 ist sehr wahrscheinlich in ihrer stark ausge-
pragten Makroporositat begriindet, die insbesondere bei kurzen Kontaktzeiten den Konkur-
renzeffekten der Klaranlagenablauf-Hintergrundorganik entgegenwirkt (Dittmar et al. 2018).
Auch friihere Untersuchungen an dieser PAK deuten auf eine ausgepragte Makroporositat hin
(Zietzschmann et al. 2014a). Hinzu kommen Oberflacheneigenschaften dieser PAK, die die
Adsorption des bei pH 7 negativ geladenen Methyloranges teils behindern kdnnen, wie die
auffallig negative Oberflachenladung und der saure Charakter der Oberflachengruppen
(Dittmar et al. 2018). Die Zusammenhange in Abbildung 10 zeigen, dass Methylorange nicht
nur zur Simulation der durch Hintergrundorganik verursachten Konkurrenz herangezogen wer-
den kann. Es kann ferner auch als Surrogatparameter fir die Carbamazepin-Entfernung in
Klaranlagenablauf verwendet werden. Dies ist insbesondere vor dem Hintergrund bemerkens-
wert, dass die in Abbildung 10 gezeigten Entfernungen von Carbamazepin und Methylorange
in zwei verschiedenen Wassern (Klaranlagenablauf und kiinstliche Methylorange-L&sung) auf-
genommen wurden.
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Abbildung 10: Carbamazepin-Entfernugnen in Klaranlagenablauf A liber Methylorange-Entfernungen in
den entprechenden Methylorange-Lésungen bei den eingesetzten PAK und den Kontaktzeiten 0.5 h
(oben) und 48 h (unten), sowie per Modell vorhergesagte Korrelation (gestrichelte Linie); leere Symbole:
Carbamazepin-Messwert <Bestimmungsgrenze (aus Dittmar et al. 2018).

2.4 PAK: Anwendung, Validierung und Tauglichkeit

Vergleich nachgeschalteter Rezirkulationssysteme (Baden-Wiirttemberg)

Einer der wichtigsten Aspekte bei der Planung von PAK-Anlagen ist die Abschatzung der zu
erwartenden Leistung hinsichtlich der Entfernung von Spurenstoffen. Da dies logischerweise
maoglichst vor dem Bau und der eigentlichen Inbetriebnahme erfolgen soll, bendtigen Planer
und Praktiker Testmethoden zur Leistungsprognose. Jedoch ist die Vorhersage von Anlagen-
leistungen mittels Labortests alles andere als trivial, wegen der typischerweise auf PAK-Pilot-
oder vollskaligen Anlagen verwendeten Verfahrensvariante der PAK-Mehrfachverwendung.

Bei der Mehrfachverwendung der PAK auf grofRerskaligem Niveau wird die PAK nach der Ab-
trennung vom behandelten Klaranlagenablauf wieder in den Zulauf der PAK-Stufe gepumpt,
um erneut mit unbehandeltem Klaranlagenablauf in Kontakt zu kommen. Dabei wird mittler-
weile oft auf eine erganzte Adsorptionsstufe mit anschlieRender Filtration zuriickgegriffen, wel-
che nach der konventionellen biologischen Reinigungsstufe installiert werden (Metzger 2010).
Demnach wird die PAK langer im System gehalten, wodurch ihre Adsorptionskapazitat besser
ausgeschopft werden kann. Die dabei stattfindende Anreicherung von PAK unterschiedlichen
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Alters im System verlauft Gber mehrere Wochen bis Monate und ist daher im Labor kaum
nachzubilden. Im Vorfeld von ,TestTools* wurden vergleichsweise aufwandige Labortests ent-
wickelt (Zietzschmann et al. 2015a) und ihre praktische Anwendbarkeit am Beispiel einer Ber-
liner Pilotanlage getestet (Meinel et al. 2016). Wegen des relativ hohen Aufwands sind diese
Tests jedoch flr die meisten Praktiker und Betreiber wenig attraktiv fir die Abschatzung der
Leistung ihrer Anlagen.

,lestTools" setzte daher einen wesentlichen Fokus auf vereinfachte Labor-Versuche zur Ab-
bildung der Leistung von PAK-Anlagen. Dabei wurde eine vergleichsweise hohe Zahl an sich
in Betrieb befindenden PAK-Anlagen unterschiedlicher GréRe in Baden-Wiirttemberg beprobt
(Anlagenzulaufe und -ablaufe, vgl. Abbildung 11) und die jeweiligen Anlagenleistungen bei der
Spurenstoffentfernung ermittelt. Mit Teilen derselben Zulaufproben und Proben der wahrend
der Probenahme verwendeten Anlagen-PAK wurden desweiteren Laborversuche durchge-
fuhrt. Hierbei wurden Vielfache der jeweiligen Anlagen-PAK-Dosis im Labor verwendet und mit
unterschiedlichen fixen Kontaktzeiten kombiniert. Die in diesen Batch-Versuchen gemessenen
Spurenstoffentfernungen wurden dann mit den jeweiligen Anlagenleistungen verglichen. Die
primare Frage war, ob fiir eine Mehrzahl von Standorten dieselbe Labor-Kombination aus Viel-
fachem der Anlagen-PAK-Dosis und Adsorptionszeit die jeweilige Anlagenleistung widerspie-
geln zu vermag.

State of Baden-Wiirttemberg
(Germany)

Mannheim

30 km
20 mi

Kompetenzzentrum
Spurenstoffe Pilot

Béblingen-Sindelfingen

Laichingen n Neu-Ulm

Ravensburg

Kressbronn-Langenargen

Abbildung 11: Untersuchte vollskalige PAK-Rezirkulationsanlagen (Kompetenzzentrum Spurenstoffe:
Pilotskala) in Baden-Wiirttemberg (aus Zietzschmann et al. 2019).

Zunachst wurde der von einigen Studien vorgeschlagene Ansatz getestet, absolute PAK-Do-
sen der Anlagen verschiedener Standorte auf die jeweiligen DOC-Werte zu beziehen (DOC-
spezifische PAK-Dosis), um eine hohere Vergleichbarkeit zu erreichen (z. B. Altmann et al.
2014). Hintergrund dieses Ansatzes ist, dass die Konzentration konkurrenzfahiger organischer
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Hintergrundverbindungen tendenziell mit dem DOC von Klaranlagenabldufen zusammen-
hangt. Daher muss fiir ein bestimmtes Spurenstoff-Entfernungsziel Ublicherweise mehr PAK
dosiert werden in Féllen, in denen der DOC héher ist. Jedoch bertcksichtigt dieser Ansatz
nicht den wesentlichen Aspekt, dass auf den Anlagen an unterschiedlichen Standorten meist
verschiedene PAK-Produkte oder zumindest verschiedene Chargen des gleichen PAK-Pro-
dukts verwendet werden. Dementsprechend kann eine leistungsfahige PAK bei gleicher DOC-
spezifischer PAK-Dosis logischerweise durchaus héhere Spurenstoffentfernungen erreichen
als eine leistungsschwache PAK. Die Entfernungsleistungen der hier untersuchten Anlagen
hinsichtlich der Spurenstoffe Benzotriazol, Carbamazepin, Methylbenzotriazol, Metoprolol und
Primidon sind gegen verschiedene proportionale PAK-Dosen (DOC-, UV2s4- und DOChiedermole-
kuar) @ufgetragen in Abbildung 12. Entsprechend der unterschiedlich leistungsstarken PAK-
Produkte der verschiedenen Standorte und weiterer méglicher Einflussfaktoren (unterschied-
liche Wasserzusammensetzung, variable mikrobielle Transformation) ergeben sich keine Zu-
sammenhange — DOC- (UV2s4-, ...) proportionale PAK-Dosen an verschiedenen Standorten
hangen demzufolge nicht direkt mit den Spurenstoffentfernungen zusammen (Zietzschmann
et al. 2019).
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Abbildung 12: Spurenstoff-Entfernungen in PAK-Anlagen an acht Standorten iiber den jeweiligen DOC-
(links), UV2s4- (Mitte) und DOChiedermolekular- (rechts) spezifischen PAK-Dosen, mit substanzspezifischen
BestimmtheitsmaBen (R?) aus linearen Regressionen (aus Zietzschmann et al. 2019).

Infolge der geringen Eignung der diskutierten proportionalen PAK-Dosen wurden die in den
durchgefiihrten Labortests ermittelten Spurenstoffentfernungen mit denen auf den Anlagen
verglichen. Fir die durchschnittliche Entfernung der Spurenstoffe Benzotriazol, Carbamaze-
pin, Diclofenac, Methylbenzotriazol und Metoprolol sind die Differenzen zwischen Labor- und
Anlagenentfernung flr die getesteten Labor-Kombinationen an den acht Standorten in Abbil-
dung 13 gezeigt (aus Zietzschmann et al. 2019). Fur die Standorte Béblingen-Sindelfingen,
Lahr, Laichingen, Mannheim, Neu-Ulm und Ravensburg bilden dhnliche Laborkombinationen
die jeweilige Anlagenleistung vergleichsweise gut ab. So variieren die gezeigten Entfernungs-
differenzen bei Verwendung der doppelten Anlagen-PAK-Dosis und Adsorptionszeiten von
zwei oder vier Stunden nur marginal um Null. Demzufolge bilden diese Labor-Kombinationen
die Leistungen dieser sechs Anlagen gut bis sehr gut ab. Allerdings sind die Differenzen fur
den Standort ,KomS Pilot* bei diesen Labor-Kombinationen deutlich Gber null (der Labortest
Uberschatzt die Anlagenleistung) und in Kressbronn deutlich unter null (der Labortest unter-
schatzt die Anlagenleistung). Diesen Ergebnissen zufolge kann die Mehrzahl der Anlagen mit
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den genannten Labor-Kombinationen abgebildet werden, jedoch muss mit einer gewissen Va-
riabilitdt gerechnet werden (Zietzschmann et al. 2019).
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Abbildung 13: Unterschiede zwischen Labor- und Anlagen-Spurenstoffentfernungen bei variabler Labor-
PAK-Dosis (als Vielfaches der jeweiligen Anlagen-PAK-Dosis) und Labor-Adsorptionszeit, gemittelt iiber
die gut adsorbierenden Spurenstoffe Benzotriazol, Carbamazepin, Diclofenac, Methylbenzotriazol und
Metoprolol an den acht untersuchten Standorten (aus Zietzschmann et al. 2019).

Um die beobachteten Abweichungen an zwei der acht getesteten Standorte in Baden-Wiirt-
temberg besser beurteilen zu kénnen, wurden die gewonnenen Daten auch mit anderen Stu-
dien, die weitgehend passende Daten bereitstellen, verglichen. Allerdings untersuchen die
meisten anderen Studien nicht alle der hier beobachteten Spurenstoffe, so dass nicht gleich-
maRig viele Daten verflugbar sind. Eine Gegenuberstellung der hier ermittelten Daten mit de-
nen anderer Studien ist fir die Spurenstoffe Benzotriazol, Carbamazepin, Diclofenac und Me-
toprolol in Abbildung 14 gezeigt (MKULNV 2011; Margot et al. 2013; Mailler et al. 2015; Mailler
et al. 2016; Karelid et al. 2017). Vor allem flr Labor-PAK-Dosen, die das Doppelte oder Vier-
fache der jeweiligen Anlagen-PAK-Dosis betragen, ergeben sich groBteils gute Ubereinstim-
mungen. Teils starkere Unterschiede treten bei niedrigen Labor-PAK-Dosen und kurzen Ad-
sorptionszeiten auf; die Schwankungen sind bei Diclofenac héher als bei den anderen Spu-
renstoffen. Dies ist vermutlich auf die teilweise mikrobielle Abbaubarkeit von Diclofenac zu-
ruckzufihren (Filter et al. 2017), die standortspezifisch unterschiedlich sein kann. Abschlie-
Rend belegt Abbildung 14, dass der Ansatz, Vielfache der an einem Standort geplanten/ver-
wendeten Anlagen-PAK-Dosis im Labor mit fixen Adsorptionszeiten zu kombinieren, vielver-
sprechend ist. Betreiber, Praktiker und Wissenschaftler kbnnen so schnell und einfach hinrei-
chend gute Abschatzungen der zu erwartenden Spurenstoffentfernungen ermitteln. Mit einer
in Zukunft wahrscheinlich weiter zunehmenden Zahl an in Betrieb befindlichen PAK-Anlagen
sollte der hier konzeptionierte Versuchsansatz an weiteren Standorten getestet werden.

28



60

Average over 8 plants Average over 8 plants
40 |Benzotriazole {Carbamezepine
Adsorption time [h]: x5

20 {00501 82 m4 m4g | |

; ’ Data for comparison:
R Preliminary test 1 (this study)

gk Preliminary test 2 (this study)

Pxi

X

x04
0.5 1 2 4 0.5 1 2 4 <> MKULNV (2011): 24 h
60 Average over 8 plants Average over 8 plants A Margot et al. (2013): 24 h
40 {Diclofenac {Metoprolol ’ ’

x5 O Karelid et al. (2017a): 0.5, 1,2 h

@ wailler et al. (2015 & 2016): 0.75 h

Lab removal - plant removal [percentage points]

b &i\ x2.5

B x0.4

0.5 1 2 4 0.5 1 2 4
Lab PAC dose [multiple of plant PAC dose]

Abbildung 14: Durchschnittliche Labor-Anlagen-Entfernungsdifferenzen fiir Benzotriazol, Carbamazepin,
Diclofenac und Metoprolol in den acht getesteten Standorten (bei den verschiedenen Labor-PAK-Dosis-
Vielfachen und Adsorptionszeiten, als Saulen — Legende s. Benzotriazol-Graph links oben) in Gegeniiber-
stellung mit vergleichbaren Daten aus anderen Studien (als Symbole — Legende s. Kasten rechts); Pfeile
zeigen auf Daten mit leicht abweichenden Dosis-Vielfachen; abweichende Adsorptionszeiten fett in Le-
gende markiert (aus Zietzschmann et al. 2019).

Dosierung in Sedimentation oder vor Filtration (Berlin)

Neben der Untersuchung der vollskaligen Pulveraktivkohleanlagen mit Rezirkulationsverfah-
ren in Baden-Wurttemberg, erfolgten analoge Untersuchungen an der Oberflachenwasserauf-
bereitungsanlage Tegel in Berlin. Diese der Phosphorentfernung dienende weitergehende
Reinigungsstufe (zweistufige Flockung, Sedimentation und Zweischichtfiltration) wurde um
eine Pulveraktivkohledosierung erweitert, um auch Spurenstoffe zu entfernen (Sperlich et al.
2017a). Im Unterschied zu den oben beschriebenen Pulveraktivkohleanlagen, bei denen nach
einer biologischen Reinigungsstufe eine separate Adsorptionsstufe mit Sedimentation und an-
schlieRender Filtration angeordnet ist und eine gezielte Riickflihrung der beladenen Aktivkohle
erfolgt, kann die Pulveraktivkohle in der OWA Tegel entweder in die existierende Sedimenta-
tion oder vor die Filtration dosiert werden (Abbildung 15). Eine Teilrlickfiihrung erfolgt insbe-
sondere bei Dosierung vor die Filtration, da das Filtersplilwasser in den Zulauf der Anlage
zurtickgefihrt wird.
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Modul |

Abbildung 15: Schematische Darstellung der Dosierung von Pulveraktivkohle in ein Modul der OWA Tegel
(Sperlich et al. 2017a).

Im Folgenden sind auszugsweise Ergebnisse zur Spurenstoffentfernung durch Pulveraktiv-
kohledosierung in der OWA Tegel zusammengefasst, die im Detail in (Sperlich et al. 2017a)
veroéffentlicht sind. In Abbildung 16 ist die stoffspezifisch unterschiedliche Entfernung ausge-
wahlter Spurenstoffe und der organischen Summenparameter SAKzs4 und DOC bei Dosierung
von 10-20 g/m?® Pulveraktivkohle in die Sedimentation bzw. vor die Filtration dargestellt. Die
Ergebnisse des grofitechnischen Versuches bestatigen die vorangegangenen Pilotuntersu-
chungen (Altmann et al. 2015b).
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Abbildung 16: Entfernung von 12 ausgewahlten anthropogenen Spurenstoffen und der organischen Sum-
menparameter SAK254 und DOC bei Dosierung von 10-20 g/m3 Pulveraktivkohle in die Sedimentation
bzw. vor die Filtration (Sperlich et al. 2017a).
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Bezuglich der Dosierstellen in der OWA Tegel fallt auf, dass bei der Pulveraktivkohledosierung
direkt vor die Filtration deutlich héhere Entfernungen erreicht werden als bei der Zugabe vor
die Sedimentation, was durch die unterschiedlichen Kontaktzeiten von Aktivkohle und Wasser
begriindet werden kann. Bei Dosierung vor die Sedimentation betragt die hydraulische Aufent-
haltszeit im Sedimentationsbecken ca. 30 min. Die sedimentierte Pulveraktivkohle wird mit
dem Flockungsschlamm dem Prozess entzogen und nicht zuriickgefiihrt. Im Unterschied zu
den schon besprochenen separaten Adsorptionsstufen in Baden-Wirttemberg werden die Er-
gebnisse der GroRanlage daher am besten von Laborversuchen mit gleicher Aktivkohledosis
und 30 Minuten Labor-Adsorptionszeit abgebildet (Abbildung 17).
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Abbildung 17: Mittlere betragsméaBige Abweichung der Entfernungsleitung in Labortests und GroBanlage
bei Dosierung vor die Sedimentation der OWA Tegel in Bezug auf neun ausgewahlte Spurenstoffe in Pro-
zentpunkten. Balken stellen Medianwerte dar, Fehlerbalken das 1. und 3. Quartil, Maximum die Abwei-
chung fiir den Spurenstoff mit der jeweils groBten Abweichung (Pohl 2017).

Die deutlich bessere Spurenstoffentfernung bei der Dosierung vor die Filter der OWA Tegel ist
dadurch zu begriinden, dass trotz der geringeren hydraulischen Verweilzeit im Filter von ca.
20 Minuten, die direkt in den Uberstau dosierte Pulveraktivkohle mit zunehmender Filterlaufzeit
im Filterbett eingelagert wird, so dass die mittlere Kontaktzeit hier 8—9 Stunden betragt. Das
bestatigt die Untersuchungen der Direktdosierung von Pulveraktivkohle in den Filteriiberstau
von (Altmann et al. 2015a), in denen eine Zunahme der Spurenstoffentfernung mit zunehmen-
der Filterlaufzeit gezeigt wurde. Gleichzeitig lasst sich die Spurenstoffentfernung in der OWA
Tegel in den Versuchsphasen, in denen vor die Filter dosiert wurde, am besten durch Labor-
tests mit einer Kontaktzeit von 4 h abbilden (Abbildung 18), allerdings schwanken die Ergeb-
nisse z. T. recht stark. Insgesamt Iasst sich die Spurenstoffentfernung bei Pulveraktivkohledo-
sierung vor die Filter mit Batchversuchen nicht so gut wiedergeben wie bei Dosierung in das
Sedimentationsbecken. Das ist durch die in der untersuchten Anlage stattfindende Teilrezirku-
lation der Aktivkohle bedingt, da das Filtersplilwasser in den Anlagenzulauf zurtickgefuhrt wird.
Dabei sind die tatsachlich zurlickgefuihrte Menge und die restlich verfigbare Adsorptionska-
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pazitat jedoch nicht exakt bestimmbar. Im Gegensatz zur gezielten Rezirkulation der Pulver-
aktivkohle in einer Adsorptionsstufe kommt es bei der Integration der Pulveraktivkohledosie-
rung in diese existierende Anlage (Retrofit) durch die vor konzipierte Riickflihrung von Filter-
spulwasser in den Zulauf der Anlage zu einer ungezielten Rezirkulation von beladener Aktiv-
kohle, die aber noch nutzbare Kapazitat aufweist und die Spurenstoffentfernung verbessert.
Weitere wichtige Ergebnisse der groRtechnischen Untersuchungen in der OWA Tegel umfas-
sen den Rickhalt der Pulveraktivkohle und von suspendierten Feststoffen, die Phosphorent-
fernung und betrieblichen Aspekte, waren aber nicht Gegenstand vertiefter Untersuchungen
zur Vorhersage der Ergebnisse mittels Laborversuchen (Sperlich et al. 2017a).
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Abbildung 18: Mittlere betragsméBige Abweichung der Entfernungsleitung in Labortests und GroBanlage
bei Dosierung vor die Filter der OWA Tegel in Bezug auf neun ausgewahlite Spurenstoffe in Prozentpunk-
ten. Balken stellen Medianwerte dar, Fehlerbalken das 1. und 3. Quartil, Maximum die Abweichung fiir den
Spurenstoff mit der jeweils groBten Abweichung (Pohl 2017).
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3 Granulierte Aktivkohle (GAK)

3.1 Robustheit und Reproduzierbarkeit von Labormethoden

Dem Testen von GAK im Labor wohnen einige Besonderheiten inne, die Versuchsaufbau
und -ablauf verglichen mit PAK-Anwendungen teils deutlich verkomplizieren. Dies wird primar
von den um mehrere GréRenordnungen hoheren Durchmessern von GAK-Kérnern verursacht,
welche erheblich langere Zeitspannen zur Beladung erforderlich machen. Generell sind die
Diffusionskoeffizienten von gelést vorliegenden Stoffen in der Festphase (hier: Aktivkohle)
sehr gering im Vergleich zu Flissigphasen-Diffusionskoeffizienten. Dementsprechend stellt
die Diffusion im Aktivkohlekorn den langsamsten Teilschritt in adsorptiven Systemen dar. Folg-
lich kénnen kleinere Kdrner (z. B. PAK) deutlich schneller beladen werden als gréRere Koérner
(z. B. GAK). So kann die Kapazitat von PAK-Kdrnern Ublicherweise bereits nach 24 h nahezu
vollstandig erschopft werden. Demgegentber stehen Monate bis zu Jahre bei GAK-Kérnern.

Um GAK-Anwendungen dennoch in handhabbaren Zeitskalen untersuchen zu kénnen, wur-
den mehrere Ansétze entwickelt. Der wohl am weitesten verbreitete Ansatz verwendet soge-
nannte Rapid small-scale column tests (RSSCTs), bei denen die GAK definiert zerkleinert wird,
wodurch Versuchsgrofle, -Laufzeit und -Aufwand erheblich reduziert werden (Crittenden et al.
1986; Crittenden et al. 1991). Im Rahmen von ,TestTools“ wurden verschiedene Ansatze zur
Testung von GAK verwendet und teilweise miteinander verglichen. Hierbei kamen RSSCTs,
labor-skalige GAK-Saulen, differenzielle Kreislaufreaktoren sowie Batch-Versuche mit gespik-
tem Berliner Trinkwasser zum Einsatz. Daneben wurde auch die Wiederholgenauigkeit des
RSSCT-Konzepts getestet.

Die mit verschieden groRen GAK-Fraktionen erreichten Entfernungen einiger Spurenstoffe in
Batch-Ansatzen unter Verwendung unterschiedlicher Art der Kontakterzeugung sind in Abbild-
ung 19 Uber der Versuchszeit aufgetragen (Freihardt et al. 2017). Die kleine Fraktion (<63 mm,
a) erreicht entsprechend der oben angestellten Uberlegungen deutlich schneller nahezu voll-
sténdige Entfernungen als die grolRe Fraktion (>560 mm, b). Desweiteren erreicht die magne-
tische Durchmischung im Falle der grof3en Fraktion héhere Entfernungen und dies deutlich
schneller. Allerdings verursacht die magnetische Durchmischung eine kontinuierliche Zerklei-
nerung der GAK-Partikel, wie PartikelgréRenmessungen und elektronenmikroskopische Auf-
nahmen zeigen (vgl. Abbildung 20). Demzufolge eignen sich Batchversuche nur bedingt zur
Untersuchung von GAK, weil entweder der dulRere Stofftransport nicht ausreichend hoch ist
(horizontaler Ruhrschuttler) oder die Partikelintegritat nicht tber den gesamten Versuchszeit-
raum gewahrleistet werden kann (Magnetrihrer). Die hier gezeigten Ergebnisse zur Durchmi-
schung auf dem Rotationsschittler bestatigen die Beobachtungen zur Kontakterzeugung bei
PAK-Anwendungen (vgl. 2.1.3).

Entsprechend der geringen Eignung von Batch-Versuchen wurden weitere Varianten zur Te-
stung von GAK untersucht. Dabei erreichen differentielle Kreislaufreaktoren mit kleinen GAK-
Partikeln (63-90 ym) bei stark adsorbierbaren Spurenstoffen dhnliche Entfernungsraten wie
der Rotationsschiittler in Abbildung 19; bei Sulfamethoxazol liegen sie jedoch darunter
(Freihardt et al. 2017, Daten hier nicht gezeigt). Vermutlich ist die Durchmischung im Batch
gunstiger, da die GAK-Partikel dort kontinuierlich mit der Adsorptionslésung in Kontakt stehen,
wahrend sie im differentiellen Kreislaufreaktor immobilisiert vorliegen. In letzterem hangt die
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Durchmischung ausschlief3lich vom Durchsatz durch das differenzielle Filterelement ab, wel-
cher bedingt durch die verfligbare Pumpleistung nicht beliebig hoch gewahlt werden kann. Die
Durchmischungsunterschiede fallen bei gut adsorbierbaren Spurenstoffen weniger ins Ge-
wicht: Die Aktivkohle wirkt als so starke Senke, dass der Gradient im die Aktivkohlekdrner
umgebenden Film von untergeordneter Bedeutung ist. Ein schlechterer Transport an das Korn
hat zwar eine gréRere Filmdicke und damit einen geringeren Gradienten zur Folge, dies wirkt
sich aber nicht auf die Adsorption selbst aus.
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Abbildung 19: Benzotriazol- (BTA), Sulfamethoxazol- (SMX) und Carbamazepin- (CBZ) Entfernungen in

horizontal (rotierend) geschiittelten (,,HA“) und magnetisch geriihrten (,,MS*) Batch-Ansatzen mit (a) GAK
<63 um und (b) GAK >560 mm (aus Freihardt et al. 2017).

Abbildung 20: Rasterelektronenmikroskop-Aufnahmen zweier GAK-GroBenfraktionen (<63 um - a, b, ¢
und >560 um - d, e, f) im Ausgangszustand (a, d), nach Rotationsschiitteln (b, €) und nach magnetischem
Riihren (c, f, aus Freihardt et al. 2017)

34



Bei grolReren GAK-Fraktionen (200-560 um) zeigen die differentiellen Kreislaufreaktoren teils
bessere Leistungen als der Rotationsschuttler. Demzufolge liegt hier ein guinstigerer duf3erer
Stofftransport vor als im Batch auf dem Rotationsschiittler (Freihardt et al. 2017). Wegen lhrer
Grolle sammeln sich diese Korner im Rotationsschuttler leichter am Boden der Batch-Gefalle,
was dem Stofftransport hinderlich gegeniibersteht. Die Unterschiede zwischen den differenti-
ellen Kreislaufreaktoren mit verschiedenen GAK-Fraktionen kénnten auch dadurch begriindet
sein, dass sich im Filterbett mit der kleineren Fraktion teils Kurzschlusstrémungen ausgebildet
haben koénnten. Dies ist insofern denkbar, als die Filtergeschwindigkeiten vergleichsweise
hoch waren (50 m/h), was in Kombination mit einer geringen GAK-Partikelgréf3e und dem sehr
kurzen Filterbett leicht zu unterschiedlich gut durchstromten Filterbereichen gefiihrt haben
kénnte. Diesen Uberlegungen zufolge sind auch differentielle Kreislaufreaktoren nur bedingt
geeignet, um GAK hinreichend zu untersuchen.

Die Durchbriiche (als Durchsatz-bezogene Entwicklung der Entfernung) von Benzotriazol, Sul-
famethoxazol und Carbamazepin in zwei verschieden skalierten Laboradsorbern mit gleicher
Leerbettverweilzeit und unveranderter GAK sind in Abbildung 21 dargestellt (Freihardt et al.
2017). Die Durchbriiche sind zwischen den beiden Skalierungen unterschiedlich, bei Benzotri-
azol um ca. 10-20 %, bei Carbamazepin und Sulfamethoxazol sind die Unterschiede weniger
ausgepragt. Dabei erreicht der l&nger dimensionierte Adsorber bessere Entfernungsleistun-
gen. Folglich hat die Dimensionierung hier einen merklichen Einfluss auf das Ergebnis hin-
sichtlich der bei bestimmten Durchsatzen erreichbaren Entfernungsleistungen. Dieses Ergeb-
nis zeigt, dass bei der Testung von GAK verschiedene Adsorberdimensionierungen nicht be-
liebig miteinander verglichen werden kénnen. Insbesondere fiir die Ubertragbarkeit verschie-
dener Studien ware dies aber durchaus erstrebenswert. Wahrscheinliche Griinde fir die hier
auftretenden Unterschiede sind die vergleichsweise kurze Leerbettverweilzeit von 1,5 min, die
unterhalb praxisorientierter Leerbettverweilzeiten liegt (5—15 min in der Trinkwasseraufberei-
tung) sowie die relativ geringe Filtergeschwindigkeit von 0,74 m/h beim ,kurzen“ Adsorber
(,Wide column®).
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Abbildung 21: Benzotriazol-, Sulfamethoxazol- und Carbamazepin-Entfernungen iiber dem Durchsatz
zweier verschieden dimensionierter labor-skaliger GAK-Filter, “Narrow column” mit 11,4 cm Betthohe,
15,3 mm @ sowie ,,Wide column“ mit 2,0 cm Betth6he & 37,0 mm @, Leerbettverweiltzeit in beiden Fallen
1,5 min (aus Freihardt et al. 2017).
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Ersteres kdnnte eine unzureichend ausgebildete Massenibergangszone zur Folge haben;
diese bewegt sich Ublicherweise erst ab bestimmten Bettlangen mit einem konstanten Muster
durch das Filterbett hindurch (Sontheimer et al. 1988). Zweiteres hat weniger turbulente Stro-
mungsbedingungen zur Folge (Ublicherweise ausgedriickt mittels der Reynoldszahl). Dies
kdnnte zu einem verschlechterten Stofftransport an die GAK-Kérner gefiihrt haben, was auch
die von 100 % verschiedenen Startentfernungen nahelegen. Diese kdénnen dadurch verur-
sacht werden, dass der Stofftransport an die GAK-Kérner so gering ist, dass einige Spuren-
stoffmolekiile den Filterablauf erreichen, ohne in Kontakt mit dem granulierten Filtermedium
gekommen zu sein. Das Festbett ist zu Beginn des Filterlaufs noch vollstadndig unbeladen und
stellt demzufolge eine hervorragende Senke fur die zu entfernenden Spurenstoffe dar. Dem-
entsprechend werden selbst vergleichsweise schlecht entfernbare Stoffe zumindest fiir eine
kurze Zeit vollstandig adsorbiert, sofern ein ausreichender Transport an das als Senke fungie-
rende Filtermedium heran gewahrleistet ist (Worch 2012).

3.2 Vorhersage der Spurenstoffentfernung

Die Vorhersage von Spurenstoffdurchbriichen in GAK-Adsorbern, die unterschiedlichen Be-
triebsbedingungen unterliegen (Standort/Wasserzusammensetzung, Adsorber-Dimensionie-
rung, Betriebsweise ...) gestaltet sich wegen der vielen gleichzeitig wirkenden Einflisse
schwierig. So konnten bislang in gro3skaligen Anlagen keine zufriedenstellenden Zusammen-
hange zwischen verschiedenen KenngrofRen wie Kontaktzeit, Korngrofle, DOC-Konzentration
einerseits und den Durchbruchszeitpunkten verschiedener Spurenstoffe andererseits heraus-
gearbeitet werden (Benstoem et al. 2017). Jedoch ist bekannt, dass beispielsweise langere
Kontaktzeiten (unter definierten Bedingungen z. B. im Labor gut zu untersuchen) einen positi-
ven Einfluss auf den Durchbruchs-Zeitpunkt haben kdénnen (Zietzschmann et al. 2014c;
Freihardt et al. 2017). Um sich von der reinen Betriebsparameter-basierten Einschatzung des
Adsorptionsverhaltens von Spurenstoffen zu entfernen, wurde in neueren Forschungsarbeiten
zu PAK auf Surrogatparameter zuriickgegriffen, die eine realitdtsndhere Abschéatzung erlau-
ben sollen (vgl. z. B. 2.2.1). Dieses Konzept wurde innerhalb von ,TestTools* auch auf eine
Anwendbarkeit bei GAK-Prozessen getestet.

3.2.1 Surrogatparameter zur Durchbruchsvorhersage

Surrogatparameter stellen eine einfache und schnelle Variante zur Vorhersage von Spuren-
stoffentfernungen in Aktivkohle-Anwendungen dar (vgl. 2.2.1, Abbildung 5). Surrogatparame-
ter sind Ublicherweise haufig verwendete, gangige Parameter zur Wassercharakterisierung,
die guinstigerweise mit Giberschaubarem Aufwand und idealerweise auch online messbar sind.
Bei der Verwendung dieses Konzepts bei GAK-Adsorbern muss jedoch beachtet werden, dass
die Adsorptionsprozesse teilweise versetzt in verschiedenen Zonen des Adsorbers stattfinden
und nicht zeitgleich wie bei PAK-Anwendungen. Als Surrogate kénnen ferner auch kuinstlich
zu einem Wasser hinzugegebene Stoffe dienen, deren Durchbruchsverhalten Riickschlisse
auf das Durchbruchsverhalten von Spurenstoffen erlaubt. ,TestTools* umfasste hierzu einige
grundlegende Versuche.

Jiingere Forschungsarbeiten haben gezeigt, dass bei PAK-Anwendungen die Spurenstoffent-
fernungen mit der Entfernung von Summenparametern wie der UV-Absorption bei 254 nm
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(UV2s4) korrelieren (Altmann et al. 2014; Zietzschmann et al. 2014a; Zietzschmann et al.
2014b; Altmann et al. 2016). Analoge Zusammenhange existieren auch bei GAK-Anwendun-
gen, wobei der Fluoreszenz gewisse Vorteile gegeniiber UV2s4 eingerdumt wurden (Anumol et
al. 2015; Sgroi et al. 2018). Allerdings ist die Messung der Fluoreszenz mit einem deutlich
héheren Aufwand verbunden, was die praktische Anwendung (z. B. online auf einer Anlage)
im Allgemeinen zu kompliziert macht. Die Versuche in ,TestTools“ konnten ebenfalls Zusam-
menhange zwischen der Spurenstoffentfernung in GAK-Filtern und der UVass-Entfernung be-
legen. Exemplarisch ist der Durchbruch von Diclofenac bei verschiedenen Durchsatzen den
entsprechenden Durchbruchswerten von UV2s4 in Abbildung 22 gegenuber aufgetragen. Der
weitgehend lineare Zusammenhang in Abbildung 22 zeigt, dass anhand der relativen Ablauf-
werte des einfach zu messenden Parameters UV2s, die relative Ablaufkonzentration von Dicl-
ofenac abgeschatzt werden kann.

1 1 Diclofenac
VS
0.8 +
UV254
0.6 -

clco[]

04 1 Durchsatz

0.2 A
A

0

0 02 04 06 08 1
UVa2s4/ UVasa 0[]

Abbildung 22: Diclofenac-Durchbruch liber UV2s4-Durchbruch (relative Ablaufkonzentrationen/-werte je-
weils korrespondierender Durchsétze) in Kldranlagenablauf in einem Kleinsdulenversuch (Dimensionier-
ung: vgl. 0, GAK: Jacobi Aquasorb 5000).

Allerdings schwankt der Zusammenhang im Bereich héherer Durchsatze (héherer c/co-Werte),
was zulasten der Genauigkeit geht. Auflerdem erreicht der UV2ss-Durchbruch schneller Werte
nahe 1, wohingegen die relative Ablaufkonzentration des Spurenstoffs einen noch unvollstan-
digen Durchbruch zeigt. Dementsprechend kénnen relative Ablaufkonzentrationen von Dicl-
ofenac im Bereich >0.8 mittels UV2s4 nicht mehr abgeleitet werden. Diese Problematik ist vor
allem flir Spurenstoffe relevant, die wesentlich besser adsorbieren als UV2s4. Der Durchbruch
solcher Spurenstoffe ist gegeniiber dem von UVas4 so stark verzogert, dass teils keine sinn-
volle Vorhersage maglich ist. Dies trifft beispielsweise auf Benzotriazol, Carbamazepin und
Methylbenzotriazol zu. Besonders schlecht eignet sich der Ansatz auch fur Trinkwasser, da
die UVass-aktiven Substanzen solcher Wasser oft vergleichsweise maRig bis schlecht adsor-
bierbar sind. Daher brechen sie sehr schnell durch GAK-Adsorber durch, wohingegen die Spu-
renstoffe in diesen Wassern vergleichsweise gut adsorbieren und dementsprechend noch spa-
tere Durchbriiche aufweisen als beispielsweise der Klaranlagenablauf in Abbildung 22 (vgl.
hierzu auch Abbildung 26). Abhilfe kann hierbei die sogenannte Singularwertzerlegung (allge-
meiner engl. tensor rank decomposition, auch ,PARAFAC®) von Fluoreszenz-Exzitations-
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Emissions-Matrices verschaffen (Sgroi et al. 2018). Allerdings ist dies mit vergleichsweise ho-
hem mathematischem Aufwand verbunden und online bislang nicht durchgefiihrt worden.

Um der im vorigen Abschnitt beschriebenen Problematik entgegenzutreten, wurden in ,Test-
Tools* Versuche mit kinstlichen Surrogatadsorptiven, die realen Wassern wie Trinkwasser
oder Klaranlagenablauf zugegeben wurden, durchgefihrt. Die zu testenden Stoffe mussten
eine Reihe an Anforderungen erfiillen, um ein Erreichen der Zielstellung zu erméglichen:

¢ Ausreichende Loslichkeit in Wasser

¢ Photometrisch gute Detektierbarkeit (UV-vis-Bereich)

e Gute Adsorption an Aktivkohle (in Analogie zu gut adsorbierenden Spurenstoffen)

e Tendenziell &hnliche Molekuleigenschaften (MolekulgréRe, Aromatizitdt, ...) wie die Spu-
renstoffe

¢ Geringe Giftigkeit

Von wesentlicher Bedeutung ist neben diesen Eigenschaften selbstverstandlich auch, dass
die Zugabe des kunstlichen Surrogatstoffs nicht die Adsorption der Spurenstoffe beeintrach-
tigt. Demzufolge sollten die Durchbriiche der Spurenstoffe in Gegenwart des jeweiligen Surro-
gatstoffs nicht anders verlaufen als in dessen Abwesenheit. Dieser Gesichtspunkt wurde so-
wohl in Versuchen mit Klaranlagenablauf (Surrogat: Fluorescein) und mit Trinkwasser (ver-
schiedene Farbstoffe) getestet. Die dabei eingesetzten Konzentrationen der Surrogatstoffe
waren aufgrund deren glinstiger spektraler Absorptionseigenschaften dermafen gering, dass
keinerlei Beeintrachtigung der Spurenstoffadsorption beobachtet werden konnte. Zur Kontrolle
wurden bei den durchgefiihrten RSSCT-Versuchen immer auch Referenz-Tests ohne den je-
weils untersuchten Surrogatstoff mitgefiihrt.

Zunachst wurde in diesem Rahmen der weitlaufig als hydro(geo)logischer Tracer eingesetzte
Stoff Fluorescein in Klaranlagenablauf geldst und hinsichtlich der oben genannten Vorhersa-
geeigenschaften beurteilt. Gemal seiner sehr guten Loslichkeit und der vergleichsweise ext-
rem guten Nachweisbarkeit per photometrischer Messung erfiillt dieser Stoff zwei der wesent-
lichen Anforderungen aus obiger Liste; auch die Giftigkeit ist sehr gering. Eine strukturelle
Ahnlichkeit zu vielen Spurenstoffen ist ebenfalls gegeben (aromatische Gruppen, polare Grup-
pen), allerdings weist Fluorescein mit 332 g/mol ein leicht grofReres Molekulargewicht auf als
viele der hier untersuchten Spurenstoffe. Desweiteren ist der Stoff bei neutralen pH-Werten in
wassriger Phase an der ihm eigenen Carbonsauregruppe negativ geladen, was ihn ebenfalls
von den meisten der hier untersuchten Spurenstoffe unterscheidet. Die RSSCT-Durchbriche
einiger Spurenstoffe sowie des per spektraler Absorption bei 489 nm gemessenen Flu-
oresceins, das in eine Probe Berliner Klaranlagenablauf gespikt wurde, sind in Abbildung 23
dargestellt. Das Fluorescein bricht &hnlich schnell durch den GAK-Adsorber durch wie das
sehr schlecht adsorbierbare Sulfamethoxazol oder der spektrale Summenparameter UV zsa.
Bereits bei einem Durchsatz <10000 Bettvolumen betragt die relative Ablaufkonzentration
>0,8. Hingegen erreicht sie bei den gut adsorbierbaren Spurenstoffen Carbamazepin und Ben-
zotriazol erst Werte von 0,2 bzw. ~0. Demzufolge ist Fluorescein als Surrogatstoff fir die
Durchbruchsvorhersage gut adsorbierbarer Spurenstoffe schlecht geeignet, da sich die Durch-
briiche zu wenig Gberlagern.
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Abbildung 23: Relative Ablaufkonzentrationen verschiedener Spurenstoffe sowie der spektralen Absorp-
tion bei 254 nm und 489 nm und des daraus berechneten Fluoresceins in einem RSSCT mit Berliner Klar-
anlagenablauf (c0,Spurenstoffe: 0,3 — 6,5 pg/L, DOC=10,5 mg/L, GAK: Jacobi Aquasorb 5000).

In weiteren Versuchen wurde auch der Farbstoff Methylenblau als Surrogatstoff getestet.
Diese Versuche fanden in Trinkwasser statt, wo gegenuber Klaranlagenablauf ein deutlich
verzogerter Durchbruch gut adsorbierbarer Spurenstoffe auftritt (vgl. auch Abbildung 26). Im
Rahmen dieser Versuche wurden neben dem Methylenblau-Durchbruch auch die Durchbri-
che der Summenparameter DOC, UVass- und vis436 (spektrale Absorption bei 436 nm) sowie
der totalen Fluoreszenz (beruhend auf sogenannten spektralen Exzitations-Emissions-Matri-
ces) als Surrogat getestet. Beispielhaft sind die relativen Ablaufkonzentrationen von 5-Methyl-
benzotriazol, die bei bestimmten Durchsatzen ermittelt wurden, gegen die bei diesen Durchs-
atzen gemessenen relativen Ablaufkonzentrationen der genannten Surrogatparameter Abbil-
dung 24 aufgetragen. Der Durchbruch des sehr gut adsorbierbaren Spurenstoffs Methylben-
zotriazol beginnt erst bei Durchsatzen, bei denen die Summenparameter (DOC, UV2s4, Visass,
Fluoreszenz) bereits zu >90 % durchgebrochen sind (dabei sind die in Abbildung 24 nicht dar-
gestellten tatsachlichen Durchsétze hier irrelevant).

O 5-Methylbenzotriazol
_ VS + Methylenblau
o
N 081 Surrogatparameter
*g mDOC
g 0.6 1
> ouv254
£ <& O
= 04 1e D
b * o vis436
o N o co=5 ug/L,
S 02 ¢ ) ~ .
$ ‘CF X Fluoreszenz boc ) 5mg/L, GAK:
Jacobi Aquasorb 5010
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Abbildung 24: Relative Ablaufkonzentration von 5-Methylbenzotriazol gegen die korrespondierenden
Werte verschiedener Surrogatparameter in einem Trinkwasser-RSSCT.
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Demzufolge eignen diese Parameter sich nicht als Surrogate fiir die Durchbruchsvorhersage
gut adsorbierbarer Spurenstoffe, wie es ahnlich schon oben zu Abbildung 23 diskutiert
wurde.Im starken Gegensatz dazu erweist sich das kunstlich zum Test-Trinkwasser hinzuge-
gebene Methylenblau als extrem stark adsorbierbar. Dieser Stoff beginnt erst durchzubrechen,
wenn bereits >20 % 5-Methylbenzotriazol durchgebrochen sind. Ferner erfolgt der Durchbruch
sehr langsam — auch bei 5-Methylbenzotriazol-Durchbriichen von knapp 50 % liegt Methylen-
blau erst zu knapp 10 % durchgebrochen vor. Diese Beobachtungen legen nahe, dass Methy-
lenblau zu gut adsorbiert, um die erwiinschte Durchbruchsvorhersage sehr gut adsorbierbarer
Spurenstoffe zu erlauben. Soll beispielsweise ein 10 %-iger 5-Methylbenzotriazol-Durchbruch
vorhergesagt werden, ist dies mittels Methylenblau nicht méglich, da der Stoff zu diesem Zeit-
punkt noch nicht im Ablauf des GAK-Adsorbers nachzuweisen ist. Die extrem starke Adsorp-
tion von Methylenblau ist sehr wahrscheinlich auf dessen hohe Aromatizitat in Verbindung mit
einer positiven Ladung verbunden, was auRerst gute Wechselwirkungsmoglichkeiten mit den
Ublicherweise negativ geladenen Aktivkohleoberflachen erlaubt. Entsprechend den hier ge-
machten Beobachtungen sind weitere Forschungsarbeiten nétig, um kinstliche Surrogatad-
sorptive zu identifizieren, deren Eigenschaften hinsichtlich obiger Liste ausgewogen genug
sind, um einen Durchbruch gut adsorbierbarer Spurenstoffe zufriedenstellend abzubilden.

3.2.2 Simulation realer GAK-Spurenstoffdurchbriiche

In Kleinsaulenversuchen mit granulierter Aktivkohle (GAK), sogenannten Rapid Small Scale
Column Tests (RSSCTs), wurden Spurenstoffdurchbriiche unter realen und kiinstlichen Be-
dingungen verglichen. Dabei wurden die RSSCT-Dimensionierungen moglichst konstant ge-
lassen, um eine bestmdgliche Vergleichbarkeit zu gewahrleisten. Insbesondere wurde getes-
tet, ob sich die Spurenstoffdurchbriiche in den realen Wassermatrices Trinkwasser und Klar-
anlagenablauf simulieren lassen. Dazu wurde Organik-freies vollentsalztes Wasser einerseits
mit verschiedenen Spurenstoffen gespikt und andererseits mit verschiedenen organischen
Konkurrenzadsorptiven versetzt. Letztere sollten die Konkurrenz naturlicher organischer Ver-
bindungen gegenilber den Spurenstoffen unter realen Bedingungen nachbilden. Es kam eine
Reihe an Konkurrenzadsorptiven zum Einsatz, darunter Polyethylenglykole verschiedenen
Molekulargewichts, Farbstoffe wie Methylorange, Phthalate und kiinstliche Huminate.

Die Durchbruchskurven von Benzotriazol, Carbamazepin, Diclofenac und Sulfamethoxazol in
Abwesenheit bzw. in Gegenwart verschieden hoher Konzentrationen an Methylorange und
Huminat in vollentsalztem Wasser sind in Abbildung 25 dargestellt. Es zeigt sich, dass eine
Erhéhung der Methylorange-Konzentration von 3,5 mg/L auf 7 mg/L eine deutliche Verfriihung
der Durchbriiche zur Folge hat. So liegt beispielsweise die dimensionslose Carbamezepin-
Ablaufkonzentration (Ablaufkonzentration dividiert durch Zulaufkonzentration) bei einem
Durchsatz von 10000 Bettvolumen im Falle der niedrigeren Methylorange-Konzentration von
3,5 mg/L bei ca. 0,05 und bei der héheren Methylorange-Konzentration von 7 mg/L bei ca. 0,7.
Ein Vergleich mit Literaturdaten (Zietzschmann et al. 2016b) bei identischer RSSCT-Dimensi-
onierung (und gleiche GAK: Jacobi Aquasorb 5010) belegt, dass die Anwesenheit von Methyl-
orange Durchbriiche der Spurenstoffe hervorruft, wie sie dhnlich in realen Wassern beobachtet
werden (z. B. Berliner Trinkwasser oder Klaranlagenablauf der Klaranlage Berlin Ruhleben
vgl. Abbildung 26). Allerdings erfolgen die Durchbriiche in Gegenwart des Methyloranges teils
zu friih (Benzotriazol, Carbamazepin) und teils zu spat (Sulfamethoxazol).
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Abbildung 25: Benzotriazol-, Carbamazepin-, Diclofenac- und Sulfamethoxazol-Durchbriiche in Gegenwart
unterschiedlicher Konzentrationen an Methylorange (MeO) und Natrium-Huminat (Hum) in vollentsalztem
Spurenstoff-gespiktem Wasser; man beachte die unterschiedliche y-Achsenskalierung.
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Abbildung 26: Benzotriazol-, Carbamazepin- und Sulfamethoxazol-Durchbriiche in Trinkwasser und Klar-
anlagenablauf in RSSCTs gleicher Dimensionierung wie in Abbildung 25; co=0.4-9.5 pg/L (aus Zietzsch-
mann et al. 2016b).
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Dementsprechend ist es nicht mdglich, eine Methylorange-Konzentration zu definieren, bei der
alle Spurenstoff-Durchbriiche denen in Trinkwasser (oder denen in Klaranlagenablauf) folgen.
Die gegeniber Trinkwasser/Klaranlagenablauf deutlich verfriihten Benzotriazol-Durchbriiche
in Gegenwart von Methylorange legen nahe, dass die durch Methylorange erwirkte Konkurrenz
fur diesen Spurenstoff die reale Konkurrenz Uberschatzt — zumindest, wenn Methylorange-
Konzentrationen eingesetzt werden, die nétig sind, um fir die restlichen Spurenstoffe realitats-
nahe Durchbruchskurven zu erreichen. Dieser Effekt ist wahrscheinlich dadurch begriindet,
dass die Hintergrundorganik realer Wasser auf kleine Adsorptive wie Benzotriazol geringere
Konkurrenz ausubt als auf groRere Stoffe.

Dennoch kann anhand der Daten belegt werden, dass Methylorange als kiinstlicher Konkur-
rent dazu geeignet ist, reale Durchbruchskurven fur bestimmte Spurenstoffe zu simulieren,
wenn fir jeden Spurenstoff jeweils geeignete Konzentrationen verwendet werden. Allerdings
wirde dies einen vergleichsweise hohen Aufwand bedeuten und das Ziel sollte sein, eine ein-
zige kunstliche Lésung herzustellen, in der die Durchbriiche mehrerer Spurenstoffe denen in
einem bestimmten realen Wasser ahneln. Eine mechanistische Betrachtung legt nahe, dass
Methylorange aufgrund ahnlicher Stoffeigenschaften (Aromatizitat, MolekilgrofRe) mit den
Spurenstoffen vornehmlich direkt um Adsorptionsplatze auf der inneren Aktivkohleoberflache
konkurriert. Entsprechend werden Verblockungseffekte (z. B. Corwin & Summers 2010), wie
sie bei Anwendung granulierter Aktivkohle oft eine Rolle spielen, durch diesen Konkurrenzstoff
woméglich nicht ausreichend simuliert. Dieser Uberlegung folgend bietet es sich an, kiinstli-
chen Konkurrenzsystemen zusatzlich Substanzen wie Huminstoffe zur Simulation von Poren-
verblockungseffekten hinzuzufiigen.

Die Zugabe von Huminat als weiterem Konkurrenten erhéht die Komplexitat des Systems (Ab-
bildung 25). In diesen Fallen konkurrieren die Spurenstoffe nicht nur mit dem ca. 1000-fach
hoéher konzentrierten Methylorange sondern auch mit dem Huminat, welches wiederum auch
mit dem Methylorange konkurriert. Dabei (iberwiegt im Falle von Benzotriazol und Carbama-
zepin der zweitgenannte Effekt (Konkurrenz zwischen Methylorange und Huminat), da hier die
Durchbriiche bei Anwesenheit von Huminat spater erfolgen als bei dessen Abwesenheit. Ent-
sprechend verringert Huminat die Methylorange-Konkurrenzeffekte auf diese beiden Spuren-
stoffe — vermutlich auch begunstigt durch die negative Ladung von Methylorange und Huminat,
welche sich gegenseitig durch Ladungseffekte behindern kénnen. (Benzotriazol und Carbama-
zepin sind um pH=7 neutral.) Die Durchbriiche von Diclofenac und Sulfamethoxazol hingegen
erfolgen bei Anwesenheit von Huminat friiher als bei dessen Abwesenheit (im Falle der nied-
rigeren Methylorange-Konzentration). Auch hier kdnnten die Ladungen der konkurrierenden
Stoffe eine Rolle spielen, da sowohl Diclofenac als auch Sulfamethoxazol im pH-Bereich um
7 negativ geladen sind. Interessant ist, dass die Durchbruchsverschiebungen offensichtlich
abhangig von der Methylorange-Konzentration sind: Deutliche Effekte treten bei Diclofenac
und Sulfamethoxazol nur bei der niedrigeren Methylorange-Konzentration auf, bei Carbama-
zepin hingegen bei der héheren; bei Benzotriazol sind die Effekte in beiden Konzentrationsfa-
llen deutlich sichtbar.

Entgegen der Effekte variabler Methylorange-Konzentrationen rufen unterschiedliche Humi-
nat-Konzentrationen keinerlei nennenswerte Verschiebungen der Durchbriiche hervor. Offen-
bar existiert hier ein Konzentrations-Schwellenwert oberhalb dessen kaum noch Veranderun-
gen des Spurenstoff-Durchbruchs erfolgen. Die Zugabe von Huminat zum kuinstlichen Konkur-
renzsystem bewirkt eine Verschiebung der Spurenstoffdurchbriiche hin zu denen realer Was-
ser (vgl. Abbildung 26): Fir Benzotriazol und Carbamazepin verringert sich die Konkurrenz-
Uberschéatzung bei alleiniger Anwesenheit von Methylorange als einzigem Konkurrenten; fir
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Diclofenac und Sulfamethoxazol hingegen zeigt sich ein ahnlicher Konkurrenzeffekt, wie er
durch Methylorange hervorgerufen wird. Diese Ergebnisse deuten darauf hin, dass bestimmte
Kombinationen aus geeigneten Methylorange- und Huminat-Konzentrationen existieren kénn-
ten, bei denen realitdtsnahe Konkurrenzeffekte zu erwarten sind. Insbesondere der vergleichs-
weise spate Durchbruch von Benzotriazol in realen Wassern kénnte dies jedoch erschweren.
Weitere Forschungsarbeiten sind nétig, um den vielversprechenden Ansatz, Kombinationen
aus Methylorange und Huminat zur Durchbruchssimulation zu verwenden, detaillierter zu un-
tersuchen.

3.3 GAK: Anwendung, Validierung und Tauglichkeit

Zur Uberpriifung der Aussagekraft von RSSCTs verschiedener Gréke wurden die entspre-
chenden Daten denen von realen Durchbriichen in einer Pilotanlage gegenibergestellt. Die
Pilotanlage wurde von den Berliner Wasserbetrieben (BWB) im Wasserwerk Tegel betrieben
und mit Trinkwasser beschickt. Ein weiterer Pilotadsorber wurde mit unbeliiftetem Grundwas-
ser, aus dem das Trinkwasser gewonnen wird, betrieben. Dies ermdglichte die Untersuchung
der Auswirkungen anorganischer Bestandteile, die dem unbelifteten Grundwasser noch nicht
entzogen sind, auf die Adsorption von Spurenstoffen an GAK auf Pilotskala (Sperlich et al.
2017b). Desweiteren wurde die Kontaktzeit im Trinkwasser-Pilotadsorber variiert, indem ein
zweiter baugleicher Adsorber dem ersten Trinkwasser-Adsorber nachgeschaltet wurde. Die
Leerbettkontaktzeit (empty bed contact time, EBCT) betrug jeweils 15 min.

Die relativen Ablaufkonzentrationen von Carbamazepin und Valsartansaure in drei Pilotadsor-
bern auf dem Wasserwerk Tegel sind in Abbildung 27 gezeigt (aus Sperlich et al. 2017b). Da-
von filtrieren zwei Saulen Trinkwasser (Wasser nach Durchlaufen der tblichen Aufbereitungs-
schritte) bei unterschiedlicher Kontaktzeit/EBCT mit der GAK (15 & 30 min). Die dritte Durch-
bruchskurve zeigt die Werte des mit unbellftetem Grundwasser betriebenen Adsorbers. Die
Spurenstoff-Durchbriiche erfolgen im Grundwasser-Adsorber deutlich friiher als im Trinkwas-
ser-Adsorber mit gleicher EBCT. Demzufolge verschlechtert die Bildung von Fallungsproduk-
ten im Grundwasser-Adsorber die Adsorption von Spurenstoffen, da dies naheliegenderweise
zu erhohten Stofftransportwiderstanden fiihren kann. Andererseits begunstigt die Bellftung
des Trinkwassers mikrobielle Aktivitat im Filterbett, was zu einer zusatzlichen Entfernung fuh-
ren kann, wie im Falle von Valsartansaure nach einer gewissen Einlaufzeit (~10000 Bettvolu-
men, BV) gut anhand der abflachenden Durchbruchskurve erkennbar ist (Sperlich et al.
2017b).

Den Durchbruchskurven der Pilotadsorber in Abbildung 27 sind Kurven aus einem Trinkwas-
ser-RSSCT mit Berliner Leitungswasser in Abbildung 28 gegeniibergestellt. Die Skalierung
des RSSCTs erfolgte nach dem constant-diffusivity-(CD)-Ansatz direkt an die Pilotadsorber-
Skalierung unter Verwendung desselben GAK-Produkts (Jacobi Aquasorb 5010). Die Skala
der x-Achse in beiden Abbildungen ist unterschiedlich, da der RSSCT aufgrund seiner schnel-
leren Betriebsweise insgesamt mit hdheren Durchsatzen beschickt werden konnte. Unter-
schiede zwischen den Abbildungen bestehen auRerdem darin, dass der RSSCT nur auf einen
15-min-Pilotadsorber skaliert wurde und daher nicht mit der 30 min-durchbruchskurve aus Ab-
bildung 27 verglichen werden sollte. Es wurde auch kein RSSCT mit unbeluftetem Grundwas-
ser betrieben, da dieses am Versuchsstandort der TU Berlin nicht verfiigbar ist. Die RSSCT-
Durchbruchsdarstellung enthalt desweiteren integrale oder ,kumulierte“ Durchbruchskurven,
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die die Uber den gesamten Adsorberbetrieb gemittelte Spurenstoffentfernung zu einem be-
stimmten Zeitpunkt widergeben. (Die ,direkte” Durchbruchskurve setzt die Ablaufkonzentration
eines bestimmten Zeitpunkts direkt in Bezug zur Zulaufkonzentration zu ebendiesem Zeit-
punkt.) Angesichts der deutlich verringerten Schwankungen der integralen Durchbruchskurven
in Abbildung 28, die auf den ,direkten“ Durchbruchsdaten basieren, ist die integrale Auftra-
gungsweise flr zukunftige Studien zu empfehlen, um die Daten optisch besser greifbar zu
machen (vgl. auch Sontheimer et al. 1988).
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Abbildung 27: Carbamazepin- (links, co=0.1-0.3 ug/L) und Valsartanséaure- (rechts, co=0.7-1.3 pg/L) Durch-
briiche in den Pilotadsorbern, beschickt mit Trinkwasser (DW, graue Kreise — 15 min EBCT, leere Drei-
ecke — 30 min EBCT) und unbeliiftetem Grundwasser (GW, leere Kreise — 15 min EBCT), co,cezTw=0.1—
0.3ug/L, co,vsapow=0.7-1.3 pg/L, co,cez,6w=0.05-0.2 pg/L, co,vsa,ew=0.75-2.5 pg/L (aus Sperlich et al. 2017b).
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Abbildung 28: Carbamazepin- (links) und Valsartansaure- (rechts) Durchbriiche in einem mit Berliner
Trinkwasser beschickten groBen RSSCT nach originaler Skalierung (GroBadsorber- & RSSCT-Reynolds-
zahlen identisch), mit Angabe der integralen Durchbruchskurve (weie Rauten); man beachte die von
Abbildung 28 abweichende x-Achsen-Skalierung.
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Vergleicht man die Carbamazepin-Durchbruchskurven des 15-min-Trinkwasser-Pilotadsor-
bers (Abbildung 27 links) mit denen des RSSCTs (Abbildung 28 links) zeigen sich weitgehend
ahnliche Adsorberleistungen in den beiden untersuchten Mafistédben. So erreicht die relative
Ablaufkonzentration im Pilotadsorber nach 35000 BV einen Wert von 0.2-0.25, im RSSCT
liegt sie — eingedenk der relativ starken Schwankungen — bei ca. 0.25. Folglich bricht der
RSSCT minimal friher durch. Der Zulauf des RSSCT wurde mit mehreren Spurenstoffen ge-
spikt, der des Pilotadsorbers hingegen nicht. Allerdings haben unterschiedlich hohe Zulauf-
konzentrationen eines Spurenstoffs (auch in Gegenwart unterschiedlich hoher Konzentratio-
nen anderer Spurenstoffe) im unteren bis mittleren pg/L-Bereich in realen Wassern keinen
Einfluss auf den relativen Durchbruch (Zietzschmann et al. 2016b). Ein weiterer Grund fir den
minimal friiheren RSSCT-Durchbruch kdnnten die vergleichsweise starken Schwankungen
der Zulaufkonzentration sein (0.3—1.8 pg/L). AuRerdem sind die Zulaufwasser beider Versu-
che nicht identisch (RSSCT: Leitungswasser an der TU Berlin, Pilotadsorber: Trinkwasser aus
dem Wasserwerk Tegel), sodass Unterschiede in der Wassermatrix bestanden haben kénn-
ten.

Der Vergleich der Valsartansaure-Durchbruchskurven zeigt (Abbildung 27 rechts & Abbil-
dung 28 rechts), dass dieser Spurenstoff im Pilotadsorber einem mikrobiellen Abbau unter-
liegt, im RSSCT hingegen nicht. Die leicht abnehmenden c/co-Werte des RSSCTs gegen Ende
der Versuchslaufzeit (41 d) kénnten auf einen beginnenden Abbau hindeuten. Anhand des
Beispiels Valsartansaure wird deutlich, dass die in ihrer Aufzeichnung beschleunigten Durch-
bruchskurven von RSSCTs die Entfernungsleistungen realer Filter unterschatzen. Die Mikro-
biozdnose kann sich in der zu kurzen Zeit nicht ausreichend ausbilden und deswegen kénnen
RSSCTs lediglich adsorptive, nicht jedoch biologische Entfernungen simulieren. Insbesondere
fur schlecht adsorbierbare Verbindungen wie Valsartansaure, Gabapentin und Acesulfam
macht die mikrobielle Transformation allerdings den Hauptteil der Spurenstoffentfernung aus.
Demzufolge sind Informationen oder Tests zur mikrobiellen Abbaubarkeit von Stoffen immer
mit in Erwagung zu ziehen, wenn die Leistungen von GAK-Adsorbern tiber RSSCTs abge-
schatzt werden sollen.

Zur Erhéhung der Ubertragbarkeit von GAK-Durchbruchskurven eines Spurenstoffs in ver-
schiedenen Wassern kann die Auftragung uber Summenparameter genutzt werden. Verschie-
dene vorangegangene Studien zeigen den starken Einfluss der niedermolekularen Hinter-
grundorganik auf das Adsorptionsverhalten von Spurenstoffen (Zietzschmann et al. 2014c;
Zietzschmann et al. 2014d). Demzufolge kénnen Informationen uber die einem GAK-Adsorber
zugefiihrte Menge dieser Substanzen genutzt werden, um deren negativen Einfluss auf den
Spurenstoffdurchbruch abzuschéatzen. Dies ist beispielhaft in Abbildung 29 gezeigt, wo ver-
schiedene Auftragungsweisen auf der x-Achse dazu fiihren, dass die RSSCT-Durchbruchs-
kurven in Klaranlagenablauf und Trinkwasser sich immer weiter angleichen. Eine besonders
starke Ahnlichkeit der Durchbruchskurven wird erreicht, indem iiber den spezifischen Durch-
satz des DOC der niedermolekularen Hintergrundorganik bzw. deren UVas4-Absorption aufge-
tragen wird (Zietzschmann et al. 2016b). Diese Methodik kann zu einer héheren Vergleichbar-
keit der Spurenstoffdurchbriiche an verschiedenen Standorten und in verschiedenen Wassern
fuhren. Allerdings sind die RSSCT-Adsorber, die in Abbildung 29 fiur Klaranlagenablauf und
Trinkwasser genutzt wurden, identisch skaliert. Der Einfluss verschiedenartiger Skalierungen
muss noch weitergehend untersucht werden. Auch ist noch nicht abschlieRend geklart, ob
verschiedene GAK-Sorten unterschiedlich anfallig fir Konkurrenzeffekte durch die Hinter-
grundorganik sind.
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Abbildung 29: Carbamazepin- und Primidon-Durchbriiche in Kldranlagenablauf (Berlin Schoénerlinde,
DOC=10,7 mg/L) und Berliner Trinkwasser (DOC=5 mg/L), in verschiedenen Auftragungsweisen: Durch-
satz (links), spezifischer DOC-Durchsatz (Mitte-links), spezifischer Durchsatz des niedermolekularen DOC
(Mitte-rechts) und spezifischer Durchsatz der niedermolekularen UV2ss-Absorption (rechts, aus Zietzsch-
mann et al. 2016b).
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4 Ozon

Insbesondere in den letzten 10 Jahren wurde der Einsatz von Ozon zur weitergehenden Ab-
wasserreinigung in verschiedenen Malstadben (Labor, Pilot, Grofitechnisch) untersucht. Ne-
ben der Evaluation zum Einsatz von Ozon mit dem Zielen Spurenstoffelimination, Desinfektion
sowie der Wirkung auf weitere Wasserqualitatsparameter (z. B. CSB, DOC, ...) sollten insbe-
sondere die groftechnischen Demonstrationsanlagen Erfahrungen hinsichtlich einer prakti-
schen Umsetzung generieren (Stapf 2017). Zudem wurden in einigen Forschungsprojekten
begleitend die Bildung von Transformations- bzw. Oxidationsnebenprodukten und deren mog-
liche human- bzw. 6kotoxikologische Wirkung untersucht. Die im Rahmen von Forschungsvor-
haben (z. B. im RiSKWa-Verbund) generierten Erkenntnisse wie Erkenntnisse werden in
Deutschland insbesondere (iber die beiden Kompetenzzentren Kom.NRW und KomS in die
Praxis (Betreiber, Behorden, Ingenieursbiiros, ...) gestreut. Das Schweizer Aquivalent wird
dabei von der VSA-Plattform ,Verfahrenstechnik Mikroverunreinigungen® gebildet. Auf den je-
weiligen Homepages koénnen vielfaltige Informationen wie z. B. Leitfaden, Berichte, Informati-
onsbroschuren, Machbarkeitsstudien, u. v. m. bezogen werden. Zudem kann der aktuelle
Stand hinsichtlich des Ausbaus von Klaranlagen zur Spurenstoffelimination in den jeweiligen
Bundeslandern anhand von Ubersichtskarten nachverfolgt werden. Die Deutsche Vereinigung
fir Wasserwirtschaft, Abwasser und Abfall (DWA) befasst sich ebenfalls mit dem Thema da-
runter auch die Arbeitsgemeinschaft ,KA-8.5 Ozonung auf Klaranlagen®.

Im Rahmen des Projekts , TestTools* zum Themenbereich ,0zonung“ wurde eine Vielzahl von
Aspekten betrachtet. Aufbauend auf Untersuchungen der Sensitivitat der Spurenstoffelimina-
tion und der Ozonzehrung in Abhangigkeit verschiedener Randbedingungen (z. B. Ozonungs-
methode, Wasserqualitét, Versuchsbedingungen, ...), wurde die Ubertragbarkeit zwischen La-
bor und Ozonanlagen im Pilot- bzw. grof3technischem Malstab Uberprift, darunter insbeson-
dere auch die Bildung von Oxidationsnebenprodukten wie Bromat oder Nitrosaminen. Die Eig-
nung der Modellierung der Spurenstoffelimination basierend auf den Reaktionskonstanten und
der Ozon- bzw. OH-Radikalexposition wurde ebenfalls untersucht, wobei letztere mittels ,in-
terner OH-Radikaltracer”, d. h. bereits in den Proben vorhandene Spurenstoffe, bestimmt
wurde. Zur Uberpriifung des Kenntnisstands der Fachwelt zum Einsatz von Ozon auf Klaran-
lagen und der Bildung von 6kotoxikologischen Effekten wurde eine Online-Umfrage durchge-
fuhrt.

4.1 Reaktionsmechanismen der Ozonung

Ozon ist ein sehr starkes Oxidationsmittel welches jedoch instabil ist und daher am Einsatzort
in-situ aus Sauerstoff hergestellt werden muss. Zur Ozonerzeugung wird Gberwiegend techni-
scher Sauerstoff verwendet (groRtechnisch meist Flissigsauerstoff), welcher in einem Ozon-
generator mittels Hochspannung basierend auf dem Prinzip der ,stillen Entladung® in Teilen
(10 bis 15 M-%) zu Ozon umgewandelt wird. Als Nebeneffekt wird aufgrund des hohen Sau-
erstoffanteils im Sauerstoff/Ozon-Gasgemischs bei der Einmischung in das zu behandelnde
Abwasser eine Ubersattigung des Wassers mit Sauerstoff (> 20 mgOs/L) erzielt.
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Bei dem Ozonungsprozess reagieren organische Spurenstoffe bzw. auch andere Substanzen
entweder direkt mit Ozon (direkte Reaktion) oder mit den bei der Ozonung entstehenden OH-
Radikalen (indirekte Reaktion). Idealisiert kann dies durch die nachfolgende Reaktionsglei-
chung beschrieben werden, welche auch haufig zur Modellierung der Spurenstoffelimination
verwendet wird (siehe auch Buffle et al. 2006; von Sonntag & von Gunten 2012; Huibner et al.
2013; Lee et al. 2013; Lee et al. 2014; Zucker et al. 2016):

Spurenstoff- Stoffspezifische Reaktions-
konzentration konstanten [M* s]

v v v

C

C_o =exp (—K03 f(03) dt — Koy f(OH) dt)
l_Y_) \_Y_}

‘ 0, — Exposition [M*s] ‘ l -OH - Exposition [M*s] |

Abbildung 30: Kinetische Reaktionsgleichung fiir die direkte (Ozon) und indirekte Reaktion (OH-Radikale)
bei der Ozonung.

Welche Reaktionspfad bei der Ozonung fiir einen spezifischen Spurenstoff dominiert, hangt
von dessen stoffspezifischen Reaktionskonstanten mit Ozon (Kos) bzw. OH-Radikalen (Kon)
sowie der entsprechenden Ozon- bzw. den OH-Radikal-Exposition ab. Aufgrund des selek-
tiven Ozonangriffs auf elektronenreiche Verbindungen der Molekiile variieren die Reaktions-
konstanten der Spurenstoffe mit Ozon Uber mehrere GréRenordnungen (z. B. lopromid
<10 M's”! bzw. Diclofenac mit 108 M-'s™"), wohingegen die Reaktionskonstanten der unspezi-
fischen radikalische Reaktion tiberwiegend in derselben GréRenordnung von etwa 10° M-'s"
vorliegen. Wie auch im RiSKWa-Leitfaden ,Leitfaden Polare organische Spurenstoffe als Indi-
katoren im anthropogen beeinflussten Wasserkreislauf‘ (Jekel & Dott 2013) vorgeschlagen
kann vereinfacht eine Gruppierung der Spurenstoffe anhand derer Reaktionskonstanten vor-
genommen werden:

e Schnell (Kos 2 10* M's™, direkte Reaktion mit Ozon dominiert Elimination)
o Mittel (10 M's™" < Kos < 10* M's™!, Ozon & OH-Radikale tragen zur Elimination bei)
e Langsam (Kos < 10 M's™, indirekte Reaktion mit OH-Radikalen dominiert Elimination)

In Tabelle 1 (Anhang 8.2) sind die Reaktionskonstanten der im Rahmen des Projektes unter-
suchten Spurenstoffe aufgelistet, welche insgesamt einen breiten Bereich an Reaktivitat ab-
decken. So finden sich in der Gruppe ,Schnell* Stoffe wie Diclofenac (DCF), Carbamazepin
(CBZ) und Sulfamethoxazol (SMX), wahrend Benzotriazol (BTA), Metoprolol (MET) sowie Ga-
bapentin (GAB) der Gruppe ,Mittel“ zugeordnet werden. Stoffe deren direkte Reaktion mit
Ozon vernachldssigbar ist (Gruppe ,Langsam®), sind beispielsweise die Réntgenkontrastmittel
lomeprol (IOM), lopromid (IOP) und Amidotrizoesaure (ATS), wobei ATS mit Koy = 7,6 * 108
M-'s™ auch vergleichsweise langsam mit OH-Radikalen reagiert. Dabei ist zu beriicksichtigen,
dass die Gruppierung der Spurenstoffe nur eine grobe Orientierung hinsichtlich der zu erwar-
teten Elimination bieten kann und es zu relevanten Unterschieden der Spurenstoffelimination
von Substanzen innerhalb derselben Gruppe kommen kann.

48



Aufgrund des selektiven Ozonangriffs auf elektronenreiche Molekilstrukturen kann der pH-
Wert des zu behandelnden Wassers einen Einfluss auf den Ozonungsprozess haben was am
nachfolgenden Beispiel ndher erlautert werden soll. Der Betablocker Metoprolol kann sowohl
in protonierter (niedriger pH-Wert) als auch in deprotonierter Form (hoher pH-Wert) vorliegen,
wobei das Verhaltnis von Molekulen im protonierten zum deprotonierten Zustand (Dissoziati-
onsgrad) in Abhangigkeit des pH-Werts Uber die Sdurekonstanten (pKa) abgeschéatzt werden
kann. Die durch eine (De)Protonierung verursachte Anderung der Elektronenverteilung inner-
halb des Molekiils verschiebt den Angriffspunkt des Ozons zwischen dem aromatischen Ring
(Kos,prot. = 330 M's™", protonierte Form) und dem freien Amin (Kos deprot. = 860000 M-'s™, depro-
tonierte Form). Somit wird bei einer Anderung des pH-Wertes nicht nur das entstehende Trans-
formationsprodukt beeinflusst, sondern es kann auch zu einer Anderung der ,beobachtbare
Reaktivitat” (kos obs, Observed reaction rate constant) kommen, falls sich die Reaktionskonstan-
ten stark unterschieden. Im Falle von Metoprolol wird bei einem Anstieg des pH-Werts von 7
auf 8 eine Steigerung von kosops Um den Faktor 10 erwartet (Lee et al. 2014). Jedoch muss
berilicksichtigt werden, dass ein héherer pH-Wert auch zu einer Verringerung der Ozon- und
OH-Radikalexposition fuihrt und daher erwartet wird, dass sich dies insgesamt negativ auf die
Elimination anderer, nicht pH sensitiver, Spurenstoffe auswirkt (Lee et al. 2014). Inwiefern sich
eine Anderung des pH-Werts auf die beobachtbare Reaktionskonstante (Kosons) der im Rah-
men des Projekts gemessenen Spurenstoffe theoretisch auswirkt ist in der nachfolgenden Ab-
bildung 31 dargestellit.
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Abbildung 31: Linke Seite: Darstellung der berechneten ,,beobachtbaren Reaktionskonstante* mit Ozon
(Kos,obs) bei einem variierenden pH-Wert, basierend auf den stoffspezifischen Reaktionskonstanten im
protonierten (Kos,prot.) bzw. deprotonierten (Kos,deprot.) Zustand unter Beriicksichtigung der stoffspezifisch-
en Saurekonstante (pKa) aus Tabelle 1 (Anhang 8.2). Rechte Seite: Spurenstoffe deren Reaktivitadt mit
Ozon (zumindest in diesem pH-Bereich) unabhdngig vom pH-Wert sind.

Von den 18 gemessenen Spurenstoffen zeigen nur 5 Substanzen (BTA, GAB, MBT, MTP und
VLX) einen signifikante Anderung des Kos,os im relevanten pH-Bereich von 7-8, wohingegen
bei 6 Stoffen (ACS, BZF, FAA, CBZ, DCF und SMX) kein Einfluss des pH-Wertes auf die
Reaktionskonstante mit Ozon zu erwarten ist. Die verbleibenden Spurenstoffe reagieren (sehr)
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langsam mit Ozon weswegen deren direkte Reaktion mit Ozon, d. h. deren Elimination, zu
vernachlassigen ist.

Die hier verwendeten Bezeichnungen/Begriffe zur Ozonung basieren weitestgehend auf den
Empfehlungen des RiSKWa-Leitfadens ,Abwassertechnik® (Pinnekamp et al. 2015) und sind
komprimiert im Anhang 8.3 beschrieben.

4.2 Durchfiihrung einer Ozonung im LabormaRstab

Bei der Laborozonung wird haufig mit einer hochkonzentrierten ozonhaltigen Lésung (Stark-
wasser, 2 50 mgOs/L) gearbeitet, welche durch Einleiten von ozonhaltigem Gas in Reinstwas-
ser erzeugt und anschlieRend der Wasserprobe zugegeben wird (Batch-Ozonung). Unter-
schiedliche Ozondosen werden dabei durch variieren des Verhaltnisses von Starkwasser- zu
Probenvolumen eingestellt. Die durch das zugegebene Starkwasser entstehende Verdiinnung
der Probe steigt dabei mit zunehmender Ozondosis an und muss bei der Auswertung durch
einen entsprechenden Verdunnungsfaktor bertcksichtigt werden. Eine Alternative zu der
Batch-Ozonung ist die sogenannte ,Semi-Batch-Ozonung* bei der das ozonhaltige Gas direkt
in die Wasserprobe geleitet wird. Aufgrund des unvollstandigen Stoffibergangs muss der er-
Zielte Ozoneintrag uber eine Ozonbilanz bestimmt werden. Unterschiedliche Ozondosen wer-
den durch eine Anderung der Ozonkonzentration im Produktgas bzw. der Ozonierungsdauer
erzielt.

Analog zu einer grotechnischen Ozonung lasst sich der prinzipielle Aufbau einer Laborozo-
nung in die Bereiche ,,0zonproduktion®, ,Ozoneintrag” und ,0Ozonvernichtung“ unterteilen (Ab-
bildung 32). Die bei der im grotechnischen MaRstab haufig geforderte biologische Nachbe-
handlung des ozonierten Wassers wurde im Rahmen des Projekts ,TestTools nicht naher
untersucht, weshalb zu dessen labortechnischer Simulation auf den Ansatz von (Zappatini &
Go6tz 2015) verwiesen werden soll.
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i
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Abbildung 32: Ablaufschema einer Laborozonung mittels Batch bzw. Semi-Batch-Ozonung.

Der schematische Aufbau der verwendeten Laborozonung ist in Abbildung 33 dargestellt. Der
Ozongenerator (Modular 8 HC, Wedeco) hatte eine max. Ozonproduktion von 8 gOs/h und
wurde mit technischem Sauerstoff der Reinheitsklasse 2,5 betrieben. Der 5-L-Glasreaktor war
mit einem Kdhimantel ausgestattet und konnte durch ein externes Umwalzthermostat gekuhit
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werden, um die erzielbare Ozonkonzentration im Wasser bei der Erzeugung des Starkwassers
durch eine bessere Ldslichkeit des Ozons zu erhéhen. Mittels eines 3-Wege-Magnetventils
konnte der Gasfluss so gesteuert werden, dass das produzierte Ozon entweder in den Ozon-
reaktor oder direkt Uber einen Restozonvernichter geleitet wurde (z. B. bei der Einfahrphase).
Der Gaseintrag in den Reaktor erfolgte Uber einen perforierten Ring aus Edelstahl tber wel-
chem zur Erhéhung des Stofflibergangs ein Scheibenrihrer (ca. 500 U/min) angebracht war.
Zur Vermeidung einer Rotationsbewegung des Wassers waren vier vertikale Stromstérer ein-
gebaut. Die ozonhaltige Abluft wurde Uber katalytische Restozonvernichter geleitet. Zur Ozon-
bilanzierung wurde der Gasvolumenstrom (8701MFM, Fa. Birkert) sowie die Ozonkonzentra-
tion im Zugas bzw. der Abluft (BMT 964 bzw. BMT 961 TPC, Firma BMT) online gemessen.
Die Datenaufzeichnung und Steuerung des Magnetventils erfolgte iber LabVIEW™ 7.1.

m Ozon- c @ Legende
generator 03,in
% Ozonvernichter Rl'lhrer
. [% 3-Wege-Ventil @ Pumpe

Onlinemessungen

IEI Gasfluss
Kihimantel /
it Th tat
mit Thermos! Ozonkonzentration

Abbildung 33: Schematischer Aufbau der verwendeten Laborversuchsanlage.

4.2.1 Semi-Batch-Ozonung:

Fir die Durchfihrung der Semi-Batch-Ozonung wurde die zu ozonierende Wasserprobe (ca.
4 L) in den Ozonreaktor vorgelegt, welcher anschlieRend gasdicht verschlossen wurde. Ubli-
cherweise wurde der Gasfluss (Qgas) auf 1 L/min eingestellt und der Ozongenerator handisch
so eingestellt, dass die Ozonkonzentration im Zugas (Co3gaszu) bei 20 gOs/m?® lag. Bis zum
Erreichen eines stabilen Zustands wurde der Gasstrom direkt Gber einen Restozonvernichter
(ROV) geleitet. Der eigentliche Ozonungsvorgang wurde durch die Stellungsénderung des 3-
Wege-Magnetventils gestartet, so dass der ozonhaltige Gasstrom in den Reaktor geleitet
wurde. Zeitgleich wurde mit der Ozonbilanzierung basierend auf den Onlinedaten begonnen.
Nach Erreichen der festgelegten Soll-Ozondosis wurde der Ozongenerator automatisch abge-
stellt (Abbildung 34, A) jedoch weiterhin Sauerstoff durch den Reaktor geleitet, um das nicht
in die Wasserprobe ibergegangene Ozon aus dem Gasraum des Reaktors sowie aus den
Schlduchen zu verdrangen. Der Ozonungsvorgang war abgeschlossen wenn kein Ozon mehr
in der Abluft messbar war (Abbildung 34, B). Die Differenz aus der zu- bzw. abgefiihrten Ozon-
masse entspricht letztlich der in die Probe eingetragenen Ozonmenge bzw. dem auf das Pro-
benvolumen bezogene Ozoneintrag. Dabei ist zu bertcksichtigen, dass sich der Ozoneintrag
bei diesem Versuchsaufbau nicht exakt vorgeben lieR, da eine nicht unerhebliche Ozonmenge
den Reaktor Uber das Offgas verlasst und der erzielte Ozoneintrag daher deutlich niedriger als

51



die eingestellte Soll-Ozondosis ist. Dies kann durch eine auf Erfahrungswerte basierende Kor-
rektur, d. h. héher eingestellte, Soll-Ozondosis entsprechend beriicksichtigt werden.
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n &
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] L) 30 4
= —_ 4] a
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Abbildung 34: Onlinewerte einer durchgefiihrten Semi-Batch-Ozonung. Beispielhaft sind hier dargestelit:
Ozonkonzentration im Zu- (A) bzw. Abgas (B) sowie die Ozonbilanz (kumulierte Ozonmassen, C) bzgl. der
Zeit nach Start des Ozonungsvorgangs.

4.2.2 Batch-Ozonung:

Bei der Batch-Ozonung wurde der Ozonreaktor mit VE-Wasser befiillt und der Ozongenerator
bei maximaler Leistung und niedrigem Gasfluss (< 1 L/h) betreiben und das Zugas mit einer
Ozonkonzentration von etwa 120 gOs/m?® kontinuierlich in den Reaktor eingeleitet. Zur Erzie-
lung einer moglichst hohen Ozonkonzentration im Starkwasser, wurde das Starkwasser Uber
die Mantelkihlung auf etwa 4 °C abgekiihlt. Nach Erreichen des Gleichgewichtszustands zwi-
schen Gas- und Wasserphase (ca. 1h) wurde die Ozonkonzentration im Starkwasser (= 50
mgOs/L) mittels Entfarbung einer Indigo-L6sung ermittelt. Die zur Erzielung des gewlinschten
spezifischen Ozoneintrags benétigte Starkwassermenge wurde basierend auf der Wasserqua-
litat der nativen Probe (DOC, Nitrit), des Probenvolumens sowie der Ozonkonzentration im
Starkwasser mittels einer Excel-Vorlage berechnet (siehe Tabelle 3). Das Starkwasser wurde
mittels einer Glasspritze aus dem Ozonreaktor entnommen und der Wasserprobe Uber eine
Metallkanile zugegeben. Die Spritze wurde vor der Ozondosierung mehrfach am Reaktor auf-
gezogen und zurlickgedriickt, um einerseits die Spritze abzukihlen und eventuelle Verunrei-
nigungen in der Spritze zu entfernen. Zur Minimierung von Fehlerquellen ist besonders auf
eine gleichmaRige Durchfiihrung der Ozonzugabe (Fillen der Spritze, Zeit bis zur Ozonzu-
gabe, ...) zu achten. Die Ozonkonzentration im Starkwasser sollte vor der Zugabe mehrfach
bestimmt werden. Mit den Glasspritzen kann jedoch nicht dieselbe Dosiergenauigkeit erzielt
werden wie beispielsweise mit Laborpipetten (Fehlertoleranz der Spritzen, kleine Gasblasen
in der Spritze, ...). Damit auch bei geringen Ozondosen eine hinreichende Ermittlung der zu-
gegebenen Ozonmenge gegeben ist, kann entweder das Probevolumen erhdht werden, d. h.
mehr Starkwasser muss zugegeben werden, oder die zugegebene Starkwassermenge wird
aus der Gewichtsdifferenz (Glas inkl. Probe, Deckel und Magnetriihrer) vor und nach Zugabe
des Starkwassers mittels einer Laborwaage ermittelt.
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4.2.3 Gegeniiberstellung beider Ozonungsmethoden:

In Abhangigkeit der Zielstellung haben beide Ozonungsmethoden ihre Starken und Schwa-
chen. So kénnen mit einer Batch-Ozonung auch Versuche mit geringen Probemengen (ca. 50
ml) sowie Ozonzehrungsversuche durchgefuhrt werden. Unter Beriicksichtigung der bendtig-
ten Zeit zur Erzeugung des Starkwassers (> 1 h) ergibt sich ab etwa 6 Proben bzw. Ozondosen
am selben Tag ein zeitlicher Vorteil gegentber der Durchfiihrung von Semi-Batch-Versuchen.
Die Semi-Batch-Ozonung eignet sich hingegen insbesondere fiir die Ozonierung gréRerer Pro-
benvolumina, 1asst sich weitestgehend automatisieren (Vermeidung manueller Fehler bei der
Versuchsdurchfiihrung, geringe Einarbeitungszeit von neuem Personal), zeigt Vorteile bei der
Arbeitssicherheit (kein Handling von Starkwasser) und es findet keine Probenverdiinnung
statt. Sind zudem nur einzelne Proben bzw. Ozondosen zu untersuchen, so lasst sich dies
i. d. R. schneller mit der Semi-Batch-Methode durchfliihren, da die Vorlaufzeit gegeniiber der
Batch-Ozonung geringer ist. Nachteilig sind jedoch die héhere Anschaffungskosten fur die
EMSR-Technik (Onlinesonden, Hard-/Software, ...) zu bewerten und das mit dieser Methode
keine Ozonzehrungsversuche mdglich sind.

4.3 Priifung der Eignung von internen Substanzen als OH-Radikaltracer

Zur Bestimmung der OH-Radikalexposition wurden im Rahmen des Projektes auf das Spiking
externer OH-Radikal-Tracer wie pCBA verzichtet und ausschliellich auf bereits in der Klar-
laufprobe enthaltene Substanzen (interne Tracer) zuriickgegriffen. Die Ubereinstimmung der
auf beiden Wegen ermittelten OH-Radikalexposition wurde bereits anhand der Abnahme von
lopromid und Primidon im Vergleich zu pCBA bestatigt (z. B. Zucker et al. 2016). Prinzipiell
sind alle Substanzen als interner Tracer geeignet, die a) in ausreichender Konzentration (z. B.
Co > 10 x Bestimmungsgrenze) vorliegen und b) eine vernachlassigbare direkte Reaktion mit
Ozon aufweisen. Die Ausgangskonzentration der potentiellen internen Tracersubstanzen in
der nativen Probe kdnnen je nach Standort stark schwanken, weswegen es im ungunstigsten
Fall nicht mdglich ist die OH-Radikalexposition auf diesem Weg, d. h. ohne die Zugabe einer
Tracersubstanz, zu ermitteln. Dieses Risiko kann verringert werden wenn entweder die Be-
stimmungsgrenzen (BG) der internen Tracer sehr gering oder eine groftere Anzahl an Tra-
cersubstanzen im Messprogramm enthalten sind. Ist dies nicht der Fall so sollte sicherheits-
halber mit externen Tracern wie pCBA gearbeitet werden (vgl. (Zappatini & Gétz 2015)).

Zur ldentifikation potentieller interner OH-Radikal-Tracer wurde fir alle Spurenstoffe im Mess-
programm versucht die Reaktionskonstanten fir mit Ozon (Kos) bzw. den OH-Radikalen aus
wissenschaftlichen Veréffentlichungen zu ermitteln. Dadurch konnten lopromid (IOP), lome-
prol (IOM) sowie Primidon (PRI) als geeignete Kandidaten identifiziert werden. Amidotrizoe-
saure (ATS) wurde aufgrund dessen vergleichsweise geringen Reaktivitdt mit OH-Radikalen
(7,6*108 M-'s™) nicht berlicksichtigt. Da jedoch nicht fiir alle Spurenstoffe im Messprogramm
Literaturdaten verfligbar waren, wurde deren Eignung als OH-Radikal-Tracer im Rahmen einer
Versuchsreihe untersucht. Dazu wurde eine filtrierte Klarlaufprobe sowohl mit als auch ohne
Zugabe eines OH-Radikal-Scavenger im Uberschuss (12 mM tert-butanol, Kos= 1-3*107, Kon
=6*10% M's”" (von Sonntag & von Gunten 2012)) im Batch-Verfahren ozoniert. Aufgrund des-
sen hoher Konzentration reagieren die bei der Ozonung gebildeten OH-Radikale nun priméar
mit dem OH-Radikal-Scavenger. Somit wird die Reaktion der OH-Radikale mit den Spuren-
stoffen weitestgehend unterdriickt, weshalb eine etwaige Elimination auf die direkte Reaktion
mit Ozon zurlickgefiihrt werden kann. Zur Absicherung wurde die Versuchsreihe mit derselben
Probe wiederholt. Die Ergebnisse sind fir eine Auswahl von sechs Substanzen in Abbil-
dung 35 dargestellt.
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Abbildung 35: Untersuchung des Einflusses der OH-Radikale auf die Spurenstoffelimination. Dazu wurde
dieselbe vorfiltrierte Klarlaufprobe im Batch-Verfahren ozoniert, wobei die Versuche mit bzw. ohne Zuga-
be eines OH-Radikal-Scavengers (12 mM tert-butanol) zur Unterdriickung des Einflusses der OH-Radikale
durchgefiihrt wurde (Versuchsdurchfiihrung im Duplikat). Eine Darstellung von 100 % Eliminationsgrad
bedeutet, dass die Konzentration nach der Ozonung unterhalb der BG lag, negative Spurenstoffelimina-
tionen wurden zu 0 gesetzt.

Die Auswertung der Versuchsreihe mit und ohne Zugabe von tert-butanol als OH-Radikal-
Scavenger zeigte keine Unterschiede in der Elimination von Spurenstoffen die schnell mit
Ozon reagieren (z. B. Diclofenac, Carbamazepin oder FAA). Dies bedeutet, dass der Anteil
der OH-Radikal-Reaktion an deren Gesamtelimination nicht ausschlaggebend ist. Bei Sub-
stanzen die hingegen eine mittlere Reaktivitadt mit Ozon aufweisen (z. B. Benzotriazol, Gaba-
pentin oder Bezafibrat) fiihrte die Zugabe des OH-Radikal-Scavengers zu einer Verringerung
deren Elimination, da nun der Anteil der OH-Radikalreaktion an der Gesamtelimination fehlt.
Bei Substanzen die kaum mit Ozon reagieren (z. B. lopromid, Primidon) ist keine signifikante
Spurenstoffelimination mehr erkennbar, da die OH-Radikale weitestgehend durch den
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Scavenger abgefangen wurden. Da die Elimination der Spurenstoffe Gabapentin-Lactam
(GPL), Valsartan (VAL) und Valsartansaure (VSA) bei Zugabe des Scavengers ebenfalls un-
terdriickt wurde, ist deren Reaktivitdt mit Ozon ebenfalls als gering einzustufen. Selbst ohne
genaue Kenntnis der exakten Reaktionskonstanten mit Ozon kann davon ausgegangen wer-
den, dass diese Substanzen prinzipiell auch als OH-Radikal-Tracer geeignet sind.

Die fir die Berechnung der OH-Radikalexposition benétigten Reaktionskonstanten (Kow) las-
sen sich vereinfacht anhand einer Konkurrenzkinetik bestimmen, bei der die Abnahme von
zwei Substanzen miteinander verglichen wird deren direkte Reaktion mit Ozon vernachlassig-
bar ist (von Sonntag & von Gunten 2012). In diesem Fall gilt folgende Gleichung:

CPotTracer KOH,PotTracer CRef

In( ) = * In(:
CO,PntTracer KOH,Ref CO,Ref

)

Wird nun die logarithmierte Konzentrationsabnahme der Referenzsubstanz gegen jene des
potentiellen Tracers geplottet, so entspricht die daraus resultierende Steigung dem Verhaltnis
der beiden OH-Radikalkonstanten. Die unbekannte Reaktionskonstante Ko pottracer l8sst sich
somit aus dem so ermittelten Verhaltnis und der bekannten Ko ref berechnen. Als Referenz-
substanz wird haufig para-Chlorbenzoeséure (pCBA, Koz = 0,15 M's™, Kon = 5*10° M's™ (von
Sonntag & von Gunten 2012)) genutzt, jedoch kdnnen auch interne OH-Radikal-Tracersub-
stanzen (z. B. lopromid oder Primidon) verwendet werden. Aufgrund der zu vernachlassigen-
den Reaktion mit Ozon wurde die Gesamtheit der Ozonversuche als Grundlage zur Ermittlung
der Kon-Reaktionskonstanten flir GPL, VAL und VSA herangezogen werden und nicht nur der
in Abbildung 35 dargestellte Versuch. Die ermittelten OH-Radikal-Reaktionskonstanten flr
GPL, VSA und VAL sind in Tabelle 1 (Anhang 8.2) aufgefiihrt.

4.4 Sensitivitit der Spurenstoffelimination bei Durchfiihrung einer Laborozo-
nung

Zur Identifizierung von relevanten Einflussfaktoren bei der Durchfiihrung von Ozonversuchen
wurde eine Reihe von Voruntersuchungen durchgefiihrt. Dazu wurden gezielt einzelne Para-
meter variiert und deren Einfluss auf die erzielbare Spurenstoffelimination bzw. den Indikator-
parameter ASAK2s4 untersucht. Der Effekt auf die Spurenstoffelimination wird dabei exempla-
risch anhand der Stoffe Benzotriazol (BTA) und Valsartansaure (VSA) dargestellt, da beide
Stoffe in gut messbaren Konzentrationen vorlagen und sich deren Reaktivitat mit Ozon klar
unterscheidet. So tragen bei BTA sowohl Ozon als auch die OH-Radikale zur Spurenstoffeli-
mination bei, wohingegen VSA primar durch OH-Radikale angegriffen wird. Auf eine Darstel-
lung von schnell mit Ozon reagierenden Stoffen wurde hingegen verzichtet, da diese bereits
bei geringen Ozoneintragen (Epockorr < 0,4 mgO3/mgDOC) weitestgehend eliminiert wurden.

Untersucht wurden in diesem Kontext folgende Einflussfaktoren: Ozonungsmethode, Fest-
stoffkonzentration im Wasser, Wassertemperatur sowie pH-Wert der Wasserprobe.

441 Ozonierungsmethode:

Wie bereits in Abschnitt 4.2 beschrieben, kann eine Laborozonung prinzipiell im Batch bzw. im
Semi-Batch-Verfahren durchgeflihrt werden, wobei in der Literatur Gberwiegend die Batch-
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Ozonung verwendet wurde (Buffle et al. 2006; Wert et al. 2009; Nanaboina & Korshin 2010;
Hubner et al. 2013; Lee et al. 2013; Lee et al. 2014; Zucker et al. 2016). Bei der Durchfiihrung
einer Batch-Ozonung wird Ublicherweise das Probevolumen konstant gehalten und die Ozon-
dosis durch eine Anpassung der zugegebenen Starkwassermenge variiert. Dadurch wird je-
doch unvermeidlich eine unterschiedlich starke Verdiinnung der Wasserprobe erzeugt (vari-
able Verdiinnung), was bei der Auswertung durch einen entsprechenden Korrekturfaktor be-
rucksichtigt werden muss. Alternativ kann der Wasserprobe vorab eine definierte Menge an
Reinstwasser zugegeben werden, so dass das Gesamtvolumen aus Stark- und Reinstwasser
und damit der Verdiinnungsgrad konstant bleibt (konstante Verdiinnung). In einer Testreihe,
bei der dieselbe Probe mit beiden Batch-Ozonungsvarianten ozoniert wurde, zeigten sich
keine relevanten Unterschiede in der Spurenstoffelimination von BTA und VSA sowie der
SAK2zs4 — Abnahme (Abbildung 36). Daher kann davon ausgegangen werden, dass mit beiden
Ozonungsvarianten vergleichbare Ergebnisse erzielt werden kdnnen, was ebenfalls von (Lee
et al. 2013) beobachtet wurde. Bei einer vergleichbaren Versuchsreihe zum Vergleich der
Batch- mit der Semi-Batch-Ozonung wurde ebenfalls eine gute Ubereinstimmung der Ergeb-
nisse erzielt. Daher lasst sich zusammenfassend sagen, dass mit allen untersuchten Ozo-
nungsvarianten vergleichbare Ergebnisse erzielt werden kénnen.
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Abbildung 36: Vergleich der erzielten Spurenstoffelimination (BTA = Benzotriazol, VSA = Valsartanséaure)
sowie der Abnahme des SAK2s4 durch Ozonierung einer Wasserprobe mittels Batch-Ozonung mit kon-

stanter (B-konst.) bzw. variabler Verdiinnung (B-var.). Regessionsgerade fiir kombinierten Datensatz ge-
bildet.
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Abbildung 37: Vergleich der erzielten Spurenstoffelimination (BTA = Benzotriazol, VSA = Valsartansaure)
sowie der Abnahme des SAKzss durch Ozonierung einer Wasserprobe mittels Batch- (konst. Verdiinnung,
B-konst.) bzw. Semi-Batch-Ozonung (SB). Regessionsgerade fiir kombinierten Datensatz gebildet.
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4.4.2 Feststoffkonzentrationen:

Zur Uberpriifung des Einflusses von abfiltrierbaren Stoffen auf die Spurenstoffelimination
wurde sowohl eine Verringerung (Filtration mit 0,45 pm Cellulosenitrat) als auch eine Zunahme
(AFS-Spiking) der Feststoffkonzentration im Vergleich zu der nativen Probe untersucht. Die
zur Simulation einer erhohten AFS-Konzentration verwendeten Feststoffe stammten aus einer
Belebtschlammprobe, die am selben Tag der Klarlaufprobe enthnommen wurde. Der Be-
lebtschlamm wurde in einem Imhoff-Trichter sedimentiert, der Uberstand verworfen und der
abgesetzte Schlamm mit VE-Wasser gewaschen (mehrfache Wiederholung). AnschlieRend
wurde der Schlamm Uber einen Faltenfilter filtriert und der TS-Gehalt bestimmt. Zur Simulation
einer AFS-Konzentration von 30 bzw. 60 mg/L wurde aus dem zuvor getrockneten Schlamm
eine Suspension (in Millipore®, 1 g/L AFS) erstellt und der nativen Probe in unterschiedlichen
Volumina zugegeben.
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Abbildung 38: Einfluss der Konzentration an abfiltrierbaren Feststoffen auf die Abnahme des SAK2s4 bzw.
der Valsartansaure. (Stichprobe vom Standort A, Versuchsdurchfiihrung als Batch-Ozonung, Spiking von
Feststoffen bei 30 bzw. 60 mg/L).

Die Ergebnisse der Versuchsreihe zeigen deutlich, dass héhere Feststoffkonzentrationen bei
der Ozonung sowohl einen negativen Einfluss auf die Spurenstoffelimination als auch auf die
Abnahme des SAKzs4 haben. Dabei nehmen die Effekte mit steigendem Ozoneintrag zu. So
wurde das erzielte ASAK2s4 bei einem spez. Ozoneintrag von 0,9 mgO3/mgDOC durch Zugabe
von 30 bzw. 60 mg/L AFS um 7 bzw. 12 Prozentpunkte gegeniiber der nativen Probe (ASAKz2s4
= 52 %) verringert. Die Elimination der Valsartanséure verringerte sich analog dazu von 84 %
(native Probe) um 6 bzw. 11 Prozentpunkte. Bei der Ozonierung von nativen (AFS < 4 mg/L)
bzw. vorfiltrierten Proben derselben Klaranlage bei gleichem Epocxor Waren wiederum keine
relevanten Anderungen der Spurenstoffelimination beziehungsweise der SAKas-Abnahme
festzustellen, was auch in anderen Arbeiten beobachtet wurde (siehe z. B. (Gerrity et al. 2012),
(Lee et al. 2013)). Die scheinbar widersprichlichen Ergebnisse (Zugabe von Feststoffe hat
einen Einfluss, Probenvorfiltration nicht) lassen sich moglicherweise dadurch erklaren, dass
die AFS- Konzentration im Klarlauf einer funktionierender Nachklarung Ublicherweise < 10
mg/L ist, was basierend auf einer linearen Interpolation zu einer Verringerung des ASAKas4

bzw. der VSA- Elimination um etwa 2 Prozentpunkte fiihren wiirde und somit im Bereich der
Messungenauigkeit liegt.
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4.4.3 Wassertemperatur:

Als chemische Reaktionen wird die Geschwindigkeit der Ozonreaktion von der Temperatur
beeinflusst. Sollte sich jedoch eine Temperaturdnderung unterschiedlich stark auf die Ozon-
und OH-Radikalexposition bzw. die jeweiligen spurenstoffspezifischen Reaktionskonstanten
auswirken, wiirde sich dies in einer Anderung der Spurenstoffelimination widerspiegeln. Daher
wurde dieselbe Wasserprobe vor der Ozonierung (Batch, konst. Verdiinnung) auf eine Was-
sertemperatur von 14, 24 und 29°C gebracht. Dabei ist zu berticksichtigen, dass durch die
Zugabe des 4 °C kuhlen Starkwassers unvermeidliche eine Temperaturanderung stattfindet.
Diese ist abhangig von der Ausgangstemperatur sowie der gewlinschten Ozondosis, d. h. der
Menge an zugegebenem Starkwasser. So betrug die Temperaturabnahme bei Tswr = 29°C
zwischen 1°C und 5°C. Daher wurde auf temperaturstabilisierende MaRnahmen verzichtet.

Die Versuchsergebnisse zeigen jedoch, dass selbst eine Verdoppelung der Wassertemperatur
zu keiner sichtbaren Anderung der SAKzss-Abnahme bzw. der Spurenstoffelimination von BTA
und VSA fihrt (Abbildung 39).
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Abbildung 39: Vergleich der erzielten Spurenstoffelimination (BTA = Benzotriazol, VSA = Valsartansaure)
sowie der Abnahme des SAK2s4 durch Batch-Ozonierung (konst. Verdiinnung) derselben Wasserprobe
mit variierender Wassertemperatur vor Zugabe des Starkwassers.

444 pH-Wert:

Wie bereits in Absatz 4.1 beschrieben, beeinflusst der pH-Wert die Ozonzehrung, die Bildung
bzw. den Abfang (,Scavenging“) von OH-Radikalen sowie den Dissoziationszustand von Spu-
renstoffen, welche in protonierter bzw. deprotonierer Form vorliegen kénnen. Im deprotonier-
ten Zustand (héhere pH-Werte) steigt Ublicherweise die Reaktivitat der organischen Substan-
zen mit Ozon, was zu einer héheren Ozonzehrung und somit auch einer geringeren Ozonex-
position fihrt. Ein héherer pH-Wert fihrt jedoch auch zu einer Verschiebung des Kalk-Kohlen-
saure-Gleichgewichts, so dass vermehrt Carbonate anstelle von Hydrogencarbonaten vorlie-
gen. Aufgrund der héheren Reaktivitat der Carbonate mit den OH-Radikalen (KonHcos- =
8,510 M" s, Kowcosz- = 3,9*108 M s' (Buxton et al. 1988)) findet ein stirkeres Scavenging
der OH-Radikale statt und die OH-Radikalexposition nimmt tiblicherweise ab.

Eine Auswertung der Versuchsreihe bei verschiedenen pH-Werten zeigt jedoch keine sicht-
bare Anderung der VSA-Elimination, d. h. Anderung der OH-Radikalexposition. Die BTA-EIi-
mination andert sich trotz einer Steigerung der Reaktivitadt von BTA mit Ozon um den Faktor
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5,5 (Kos,grapH? = 190 M 87", Kog gTaphs = 1045 M s71) ebenfalls nicht. Eine mogliche Erklarung
kdnnte sein, dass die hdhere Reaktivitat mit Ozon durch eine verringerte Ozonexposition kom-
pensiert wird. Bei dieser Erklarung misste jedoch parallel dazu die Elimination von Bezafibrat
(BZF) abnehmen, da diese Substanz nicht pH-sensitiv ist (Lee et al. 2014), was hier jedoch
nicht der Fall war (siehe Abbildung 60-Anhang).

% 1 SAK 54 % BTA 10 7VSA
50 — e
. ® _ 80 — _ 80 —
£ 40 = =
8 § %7 § %7
§ % g g
= £ 40 £ 40
£ 20 - 47.6 *log(x) + 57.6 £ 101.2 *log(x) + 101.9 E 72.4 *log(x) + 94.5
[} m m
10 0 pH=70 20 ° pH=7,0 20 o pH=7,0
o pH=75 o pH=75 o pH=75
0 ® pH=80 0 - e pH=8,0 o ® pH=80
T I T T T T T I T I T T T T T T T T T T I
00 02 04 06 08 10 12 00 02 04 06 08 1.0 12 00 02 04 06 08 10 12
Ebockorr [MgOs/mgDOC] EDOC,kcn [mgOs/mgDOC] Eboc ko [MgOx/mgDOC]

Abbildung 40: Vergleich der erzielten Spurenstoffelimination (BTA = Benzotriazol, VSA = Valsartansaure)
sowie der Abnahme des SAK2s4 durch Batch-Ozonierung (var. Verdiinnung) derselben Wasserprobe mit
zuvor angepasstem pH-Wert.

4.5 Sensitivitiat der Ozonzehrung bei Durchfiihrung einer Laborozonung

Die Bestimmung der Ozonzehrung bzw. der Ozonexposition kann u. a. relevant sein fiir i) Pla-
nung bzw. Auslegung der Reaktorgré3e einer grof3technischen Ozonung (Kompetenzzentrum
Mikroschadstoffe NRW 2016), ii) Abgleich der Ozonexposition mit ,unproblematischen Refe-
renzabwassern“ zu vergleichen (Zappatini & Goétz 2015; VSA-Plattform "Verfahrenstechnik
Mikroverunreinigungen" 2017) oder iii) die Modellierung der Spurenstoffelimination.

Fir die Bestimmung der Ozon-Stabilitat bzw. der Ozonexposition, welche zudem fiir die Mo-
dellierung der Spurenstoffelimination von Interesse sein kann, wird eine Batch-Ozonung
durchgefiihrt bei der sofort nach der Zugabe des Starkwassers die geldst-Ozonkonzentration
in der Wasserprobe in kurzen Abstanden gemessen wird (Details siehe Abschnitt 8.2). Bei der
Versuchsdurchfiihrung findet ein grofRer Teil der Ozonzehrung innerhalb der ersten 10 Sekun-
den statt (,Ozonschluck® bzw. 10D: instantanious ozone demand. Mit Hilfe eines ,continuous
quench-flow systems” konnte N6the et al. (Nothe et al. 2009) zeigen, dass sich die Reaktions-
geschwindigkeit des Ozons mit der Klarlaufmatrix innerhalb der ersten 10 Sekunden der Ozon-
reaktion drastisch andern kann. Im Vergleich zu der Reaktionsgeschwindigkeit im Zeitraum (t
> 10s), deren Ermittlung mittels Batch-Ozonung praktisch durchfiihrbar ist, war die Reaktions-
geschwindigkeit im Zeitraum von 0,04 s bis 0,2 s bzw. von 0,2 s bis 10 s um einen Faktor 37
bzw. 6 erhoht. Als Ursache fiir die starke Ozonzehrung zu Reaktionsbeginn wird die Oxidation
von Spezies mit einer sehr hohen Reaktionskonstante mit Ozon (z. B. Phenole, Amine, ...)
innerhalb der Wassermatrix vermutet (Buffle et al. 2006). Aufgrund des IOD und der Verdiin-
nung durch die Wasserprobe wird bereits bei der ersten Messung eine deutlich geringere ge-
I6st-Ozonkonzentration gemessen als aufgrund des Soll-Ozoneintrags zu erwarten ware.
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Zur besseren Ubersicht ist die Abnahme der geldst-Ozonkonzentration von 4 Ozonzehrungs-
versuchen derselben Probe jedoch unterschiedlichen Ozoneintrégen als relative Konzentra-
tion (C / Co) dargestellt (Abbildung 41). Wie zuvor erwahnt, ist zu Beginn der Versuche eine
starke Abnahme zwischen dem berechneten Ozoneintrag (t = 0) und der jeweils ersten Mes-
sung der geldst-Ozonkonzentration aufgrund des IOD zu erkennen. Bei ansonsten unveran-
derten Randbedingungen, lassen sich die Ozonzehrungskurven gut reproduzieren (vgl. Ozo-
neintrag von 1 mgOs/mgDOC). Die benétigte Zeit bis zur weitestgehend vollstadndigen
Ozonzehrung sowie die jeweilige Ozonexposition, d. h. dem Integral der Ozonkonzentration
Uber die Abreaktionszeit (entspricht der Flache unterhalb des Verlaufs der Geldst-Ozonkon-
zentration), steigen mit héherem Ozoneintrag an. Zur systematischen Abschatzung der Zeit
bis zur vollstandigen Abreaktion, kann eine Extrapolation einer log-Regressionsgerade ver-
wendet werden. Unter Annahme einer Reaktion (pseudo-) erster Ordnung, kann die Reakti-
onskonstante kosons des Ozons mit der Wassermatrix aus der Steigung der linearen Regres-
sion von —In(C/Cy) mit der Reaktionszeit berechnet werden (von Sonntag & von Gunten 2012).
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Abbildung 41: Abnahme der geldst-Ozonkonzentration mit zunehmender Reaktionszeit, d. h. der Zeit nach
Zugabe des Starkwassers. Vereinheitlichte Darstellung als relative gelost-Ozonkonzentration beziiglich
der Startkonzentration. Ausgangspunkt war dieselbe Klarlaufprobe der KA A mit einem DOC von ca.

10 mg/L.

Ausgehend von derselben filtrierten Wasserprobe, wurden zwei Versuchsreihen durchgefiihrt,
bei denen gezielt die Wassertemperatur vor Zugabe des Starkwassers (10, 20 und 30°C) bzw.
der pH-Wert (pH der nativen Probe = 7,7) durch Zugabe von HCI auf 7,0 erniedrigt bzw. durch
Zugabe von NaOH auf 8,5 erhéht wurde. Wie in Abbildung 42 ersichtlich, wird die
Ozonzehrung stark von der eingestellten Wassertemperatur bzw. des pH-Werts beeinflusst.
Je hoher der pH bzw. die Wassertemperatur zu Versuchsbeginn sind, umso schneller nimmt
die geldst-Ozonkonzentration und damit auch die Ozonexposition ab. Im umgekehrten Fall
verlangsamen sowohl ein niedriger pH-Wert als auch eine geringere Wassertemperatur die
Ozonabnahme, was wiederum in einer hdheren Ozonexpostion resultiert.
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Abbildung 42: Sensitivitdat der Ozonzehrung gegeniiber einer Variation der Start-Wassertemperatur (A)
bzw. des pH-Werts (B) derselben filtrierten Klarlaufprobe der KA A.

Aufgrund der Sensitivitat der Ozonzehrung bezliglich des pH-Wertes bzw. der Probentempe-
ratur, ergeben sich mehrere Konsequenzen. Zum Vergleich verschiedener Ozonzehrungskur-
ven oder Ozonexposition sollten neben dem spez. Ozoneintrag (mgOs/mgDOC) auch zwin-
gend die Wassertemperatur sowie der pH-Wert der Probe angegeben werden. Angaben zur
Versuchsdurchflihrung wie ,bei Raumtemperatur® sollten vermieden werden, da diese zu un-
spezifisch ist und zudem nicht zwangslaufig der Probentemperatur entspricht (z. B. bei Lage-
rung der Probe im KihlIschrank und keine Akklimatisierung bei Raumtemperatur). Der pH-Wert
sollte zeitnah zur Probenahme bestimmt werden und ggf. vor Versuchsbeginn durch Zugabe
von HCI bzw. NaOH zu korrigiert werden, falls es zu einer Anderung wéhrend des Proben-
transports/-Lagerung oder Filtration kommt.

Bei dem seitens der VSA empfohlenen Vergleich der Ozonexposition mit dem Referenzbereich
von ,unproblematischen Abwassern® sollte sowohl der pH-Wert als auch die Wassertempera-
tur der Probe bertcksichtigt werden. Dasselbe gilt auch bei der Ermittlung der Dauer bis zum
vollstandigen Abklingen der gel6st-Ozonkonzentration fiir die Auslegung des grof3technischen
Ozonreaktors. Mogliche Wege dies zu bericksichtigen waren z. B. die Vorgabe mehrerer Re-
ferenzbereiche fiir verschiedene Temperatur- bzw. pH-Bereiche, Verwendung von Korrek-
turfaktoren (z. B. Arrhenius-Gleichung fiir Temperatur) oder die Ermittlung der Ozonzehrung
bei verschiedenen Szenarien (z. B. Worst-Case-Szenario: niedriger pH und Wassertempera-
tur bei gleichzeitig hohem Ozoneintrag).

4.6 Reprasentativitat von Einzelproben

Eine grundlegende Frage bei der Bewertung von Ergebnissen aus Ozon-Laborversuchen ist
deren Reprasentativitat. Dabei ist zu unterschieden zwischen einer Reprasentativitat im Sinne
der Skalierung, d. h. der Vergleichbarkeit einer Laborozonung mit einer Pilot- bzw. grof3tech-
nischen Ozonanlage (vgl. Abschnitt 4.8.1), sowie der Abbildung des durchschnittlichen Klar-
anlagenablaufs durch die verwendete Klarlaufprobe (reprasentative Probe, vgl. Empfehlungen
des Kompetenzzentrum Mikroschadstoffe NRW 2016).

Ein Vergleich der Elimination von Benzotriazol (BTA) und Valsartansaure (VSA) mehrerer La-
borversuche mit unterschiedlichen Klarlaufproben vom selben Standort zeigte insgesamt eine
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konsistente Dosis-Wirkung-Beziehung (9 Stichproben, KA A, DOC: 10,5 + 0,9 mg/L, BTA: 10
1+ 0,9 pg/L, VSA: 9,5 £ 4,3 pg/L). Im Vergleich der Einzelproben (z. B. Nr. 4 und 5) ist jedoch
eine Spannbreite der BTA-Elimination von bis zu etwa 15 % erkennbar (Abbildung 43). Zur
Berucksichtigung verschiedener Unsicherheitsfaktoren (z. B. Versuchsdurchfiihrung, Analytik,
...) wird daher empfohlen die Laborversuche zur Verfahrenseignung/Auslegung mindestens
als zweifache Wiederholung, d. h. mit zwei unterschiedlichen Klarlaufproben, durchzufiihren.
Dies deckt sich auch mit den Aussagen der VSA, dass eine ein- bis zweifache Durchfiihrung
einer Laborozonung ausreichend ist, unter der Voraussetzung dass die verwendeten Proben
reprasentativ sind (VSA-Plattform "Verfahrenstechnik Mikroverunreinigungen" 2017).
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Abbildung 43: Durchfiihrung von Ozon-Laborversuchen mit mehreren Proben (Stichproben, n = 9) vom
selben Standort (KA A, KA-GroRenklasse = 5).

4.7 Fazit der Voruntersuchungen zur Durchfiihrung von Ozon-Laborversu-
chen

Zusammenfassend lasst sich festhalten, dass sich sowohl die Batch-Ozonung (Zugabe einer
ozonhaltigen Losung) als auch die Semi-Batch-Ozonung (Einleiten eines O./O3-Gasgemischs)
zur Ermittlung der Spurenstoffelimination eignen, obgleich beide Ozonungsmethoden Vor- und
Nachteile bei der praktischen Umsetzung aufweisen. Insbesondere aufgrund des deutlich ge-
ringeren bendtigten Probevolumens und der Mdglichkeit auch Ozonzehrungsversuche durch-
zufiihren, wird letztlich jedoch die Batch-Ozonung favorisiert.

Durch eine gezielte Variation von Einzelparametern konnte gezeigt werden, dass sowohl eine
Variation der Wassertemperatur (10°C — 30°C) als auch des pH-Wertes (7,0 — 8,5) nicht sig-
nifikant auf die Spurenstoffelimination auswirkt. In Versuchen bei denen unterschiedlich hohe
Feststoffkonzentrationen simuliert wurden, konnte gezeigt werden dass deren Einfluss auf die
Spurenstoffelimination eher gering ist. Beispielsweise wurde die Elimination der Valsartan-
saure bei einer spezifischen Ozondosis 0,9 mgOs/mgDOC und einer etwa 15-fach héheren
AFS-Konzentration (ca. 60 mg/L) gegentiber der nativen Probe nur um ca. 10 %-Punkte ver-
ringert. Bei durchaus Uiblichen AFS-Konzentrationen von < 10 mg/L kann die praktische Durch-
fuhrung der Laborversuche vereinfacht werden, indem die Probe vorab filtriert wird, ohne eine
Verfalschung der Spurenstoffelimination zu beflrchten.
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Die Ozonzehrung bzw. Ozonexposition wird hingegen deutlicher vom vorliegenden pH-Wert
und der Wassertemperatur bei Versuchsbeginn beeinflusst. Sowohl ein hoher pH-Wert als
auch eine hdéhere Wassertemperatur fihren zur einer beschleunigten Ozonzehrung und daher
auch zu einer verringerten Ozonexposition. Daher wird empfohlen den pH-Wert zeitnah zur
Probenahme zu bestimmen und diesen vor Versuchsbeginn durch Zugabe von HCI bzw.
NaOH zu korrigieren, falls es zu einer Anderung wahrend des Probentransports/-Lagerung
oder Filtration kommt. Die Wassertemperatur der Probe zu Versuchsbeginn sollte ebenfalls
nicht dem Zufall oder der Raumtemperatur Uberlassen werden, sondern entsprechend der
Fragestellung (z. B. Abgleich mit Referenz-Ozonzehrung, best-/worst-case Szenario bei der
Auslegung eines groRtechnischen Ozonreaktors) angepasst werden.

4.8 Ozon: Anwendung, Validierung und Tauglichkeit

4.8.1 Validierung der Laborversuche

Zur Validierung und Uberpriifung einer Ubertragbarkeit in die Praxis wurden Laborversuchen
mit einer Ozon-Pilotanlage sowie stichprobenartig mit vier grof3technischen Ozonanlagen ver-
glichen. Die KWB-Ozon-Pilotanlage (Qmax: 15 m3h, max. Ozonproduktion: 150 gOs/h, Ozon-
eintrag mittels Venturi-Injektor, weitere Details siehe (Jekel et al. 2016)) wurde zur Ozonierung
von Klarlauf auf der Klaranlage A (ber einen Zeitraum von mehr als 1,5 Jahren eingesetzt.
Parallel dazu wurden mehrere Labor-Ozonversuche mit Klarlaufproben vom selben Standort
durchgefiihrt und die Ergebnisse miteinander verglichen. Dabei zeigte sich eine gute Uberein-
stimmung mit den Laborversuchen fiir Spurenstoffe deren Reaktivitdt mit Ozon hoch (z. B.
DCF, CBZ, FAA, ...) bzw. vernachlassigbar ist (z. B. VSA, VAL, PRI, ...), wohingegen flr
Stoffe, die eine mittlere Reaktivitat mit Ozon aufweisen (z. B. BTA, GAB und MTP) Abweichun-
gen erkennbar waren. Insbesondere bei mittleren bis hohen Ozoneintragen (> 0,6
mgO3/mgDOC) wurde mit der Pilotanlage tendenziell eine geringere Elimination gegentber
den Laborversuchen erzielt (z. B. BTA in Abbildung 44-A). Dabei ergab eine detaillierte Aus-
wertung, dass die Abweichung iberwiegend bei einer Beprobung basierend auf Mischproben
auftrat, wohingegen die mittels Stichproben erzielten Ergebnisse sich gut mit denen aus den
Laborversuchen deckten. Bei einer Auftragung der Spurenstoffelimination von BTA bzw. VSA
Uber die relative SAKzss — Abnahme (ASAK2s4) zeigt sich insgesamt eine gute Ubereinstim-
mung von Labor und Pilotanlage, wobei auch bei der SAKzs4-Abnahme gegeniiber des spez.
Ozoneintrags kein relevanter Unterschied zwischen beiden Ozonungsmethoden zu erkennen
ist (Abbildung 61, Anhang). Somit kann zwar nicht abschlieRend geklart werden was diese
Unterschiede verursacht hat, aber scheint es mit der Beprobungsstrategie (Mischprobe) zu-
sammenzuhangen.
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Abbildung 44: Gegeniiberstellung der mittels Pilotanlage bzw. im Labor ermittelten Spurenstoffelimina-
tion von Benzotriazol (BTA) und Valsartansaure (VSA) beziiglich des spezifischen Ozoneintrags bzw. der
relativen SAK2ss-Abnahme (ASAK2s4).

Zusatzlich zu der Gegenlberstellung mit der KWB-Pilotanlage wurden von vier Klaranlagen
mit einer groBtechnischen Ozonung (Standorte N, O, P und Q) einmalig Proben vom Zu- und
Ablauf der Ozonung (ohne biologische Nachbehandlung) an das KWB geschickt und der zur
Probe zugehorige Ozoneintrag mitgeteilt. AnschlieRend wurde ein Teil der Zulaufprobe im La-
bor ozoniert und alle Proben auf eine breite Palette an Parametern untersucht, darunter DOC,
Nitrit und organische Spurenstoffe aber auch Oxidationsnebenprodukte wie Bromat und Nitro-
samine (vgl. Abschnitt 4.8.3). Bei der Bewertung der Ergebnisse ist jedoch zu beriicksichtigen,
dass es wahrend der Beprobung teilweise Abweichungen vom regularen Betrieb gab, welche
einen direkten Vergleich zwischen der Labor- bzw. grof3technische Ozonung erschweren:

e Standort N: mehrstiindiger Ausfall der Ozonung wahrend der 24-h Mischprobe

¢ Standort O: vergleichsweise geringer Ozoneintrag aufgrund von Regenwetter

e Standort P: vergleichsweise hohe Nitritkonzentration in Zu- und Ablaufstichprobe
¢ Standort Q: Stichprobe, keine Auffalligkeit

Im direkten Vergleich zeigte sich im Laborversuch gegenuber der groRtechnischen Ozonung
eine durchgangig bessere Spurenstoffelimination (z. B. BTA oder VSA) beziiglich des spezifi-
schen Ozoneintrags. Wird hingegen die Spurenstoffelimination gegeniiber der SAKazss-Ab-
nahme aufgetragen, so ergibt sich auch hier (analog zu den Ergebnissen der Pilotanlage) eine
gute Ubereinstimmung von Labor und den groRtechnischen Ozonanlagen. Die entsprechen-
den Abbildungen kdnnen dem Anhang entnommen werden. Dies unterstreicht die Starke des
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ASAKzss als Indikator zur Uberwachung des Betrieb einer Ozonung (siehe auch (VSA-
Plattform "Verfahrenstechnik Mikroverunreinigungen" 2016)), da neben dessen einfachen
photometrischen Bestimmung keine genaue Kenntnis uber den Ozonungsprozess (Betrieb,
Eintragsart, Ozonbilanz, ...) oder die (z. B. DOC, Nitrit, ...) bekannt sein muss, da nur der
Effekt der Ozonung dargestellt wird. Dabei ist es unerheblich, ob beispielsweise ein niedriges
ASAKzss durch einen geringen Ozoneintrag, eine hohe organische Hintergrundbelastung
(DOC) oder durch Vorhandensein von Nitrit verursacht wird.

Inwiefern sich nun Unterschiede von Labor und groRtechnischer Ozonung hinsichtlich der Spu-
renstoffelimination gegenuber des spez. Ozoneintrags auf technische Probleme bei dem Be-
trieb der Ozonung (z. B. KA N), eine hohe Nitritkonzentration (z. B. KA P) oder sonstige Feh-
lerquellen (Versuchsdurchfiihrung, Ozonbilanzierung, Beprobung, Analytik, ...) zurlickfihren
lassen kann aufgrund der einmaligen Durchfiihrung nicht abschlieend geklart werden.

Insbesondere aufgrund der guten Ubereinstimmung der Labor- und Pilotanlagenversuche
(Stichproben) beziiglich des spez. Ozoneintrags sowie des ASAKzs; ist von einer Ubertragbar-
keit von Laborversuchen in die Praxis hinsichtlich der Spurenstoffelimination auszugehen.

4.8.2 Anwendung der Laborversuche auf Klarldufe verschiedener Klaranlagen

Im Rahmen des Projekts wurden Klarlaufproben von insgesamt 18 Klaranlagen untersucht,
darunter Standort A mit der Referenz Pilot-Ozonanlage sowie vier Standorten mit einer grof3-
technischen Ozonung (N, O, P, Q). Dabei wurde mit Ausnahme von Standort A jeweils nur
eine Probe pro Standort untersucht, weswegen diese nicht zwingend reprasentativ fiir den
jeweiligen Standort sein missen.

Wasserqualitit der Klarlaufproben: Der DOC der untersuchten Klarlaufproben wies mit Kon-
zentrationen zwischen 3,5 und 13,3 mg/L eine deutlichen Bandbreite auf. Dabei lag der DOC
der meisten Klaranlagen zwischen 4 und 6 mg/L und fiel etwas geringer aus als der im Rahmen
einer Ubersichtstudie zum Einsatz von Ozonanlagen auf Kléranlagen ermittelte DOC-Bereich
zwischen 5 und 8 mg/L (n = 19 KA) (Stapf 2017). Die Aromatizitat der Klarlaufe, ausgedriickt
als DOC spezifische SAKzss-Absorbtion (SUVA), war weitestgehend konstant und lag im Mittel
bei 2,2 + 0,3 L/(mg*m). Eine Ausnahme bildete Standort D mit einem SUVA von nur 1,2
L/(mg*m) und somit einer deutlich geringere Aromatizitat als die Ubrigen Klaranlagen, was
vermutlich auf einen hohe Anteil an Industrieeinleitern an diesem Standort zurlickgefiihrt wer-
den kann.
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Abbildung 45: Ubersicht der DOC-Konzentration sowie des SAKzs4 der nativen Klarlaufproben von 18
Klaranlagen.
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Die Nitrit-Konzentrationen in den Klarlaufproben variierten ebenfalls deutlich und lagen zwi-
schen < 0,05 und etwa 0,9 mg-N/L. Geringe (< 0,1 mg-N/L) bzw. mittlere Nitrit-Konzentrationen
(0,1 - 0,5 mg-N/L) wurden an 7 bzw. 8 Standorten festgestellt, wohingegen in 4 Proben hohe
(> 0,5 mg-N/L) Nitrit-Konzentration gemessen wurden (Abbildung 46-links). Unter Berticksich-
tigung einer Ublichen spezifischen Ozondosis von 0,7 mgOs:/mgDOC sowie des jeweiligen or-
ganischen Hintergrunds wirde die Oxidation des Nitrits (3,4 mgOs/mg-N) bis zu 40 % des ein-
getragenen Ozons zehren. Der bei der Ankunft im Labor gemessene pH-Wert der Klarlaufpro-
ben lag zwischen 7,0 und 8,2.
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Abbildung 46: Nitrit-Konzentrationen (links) sowie der pH-Wert (rechts) der nativen Klarlaufproben von 18
Klaranlagen.

Nachfolgenden sind die Spurenstoffelimination von Benzotriazol (BTA) und Valsartansaure
(VSA) aller im Labor ozonierten Klarlaufproben der 18 Klaranlagenstandorte gegeniiber des
spezifischen Ozoneintrags bzw. des ASAK2s4 dargestellt (Abbildung 47). Fir beide Spuren-
stoffe ergibt sich ein deutlich sichtbarer Korridor der jeweiligen Elimination gegeniiber dem
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spez. Ozoneintrag, welcher jedoch eine Spannbreite von bis zu 25 Prozentpunkten zwischen
den einzelnen Klarwerken aufweist. Im Vergleich dazu wurde mit der Probe vom Standort B
durchgangig eine geringere, etwa halb so hohe BTA-Elimination sowie eine vergleichsweise
geringe VSA-Elimination erzielt. Somit ist diese Probe bzw. der Standort auffallig, weswegen
eine Wiederholung der Laborversuche anzuraten ist, um die Ergebnisse zu reproduzieren und
auszuschlief3en, dass die Ergebnisse kein Artefakt darstellen und z. B. auf Fehler bei der Ver-
suchsdurchfihrung oder der Analytik zuriickzuflhren sind bzw. keine reprasentative Probe
verwendet wurde.

Fir die Bewertung der Laborergebnisse hat sich der Zusammenhang zwischen Epockorr,
ASAKzs4 und der Spurenstoffelimination als sehr hilfreich erwiesen um potentielle Fehlerquel-
len einzugrenzen. Ublicherweise zeigt sich dabei ein logarithmischer Zusammenhang von
ASAK3zs4 und der Spurenstoffelimination beziglich Epockor. Daraus ergibt sich wiederum ein
linearer Zusammenhang der Spurenstoffelimination bezlglich ASAKzss. Zeigt sich gegentiber
dieser linearen Regressionslinie eine deutliche Abweichung so kann dies ein Indiz (kein Be-
weis!) fiir eine fehlerhafte Spurenstoffanalytik bzw. Probenahme bei Pilot- oder groRtechni-
schen Anlagen sein. So steigt beispielsweise die Spurenstoffelimination am Standort G nicht
konsistent mit den beiden Indikatorparametern an, sondern verandert sich sprunghaft.
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Abbildung 47: Gegeniiberstellung der im Labor (Batch) ermittelten Spurenstoffelimination von Benzotria-
zol (BTA) und Valsartansdure (VSA) beziiglich des spezifischen Ozoneintrags (Epoc korr) bzw. der relativen
SAK:zss-Abnahme (ASAK2s4). Punkte mit einer Elimination von 100 % (C < BG) sind nicht dargestelit.

Zum Prifung einer Auffalligkeit des ermittelten Zusammenhangs zwischen der SAK-Abnahme
und des spez. Ozoneintrags kann der nachfolgende Referenzbereich herangezogen werden
Abbildung 48). Dabei entspricht der griin bzw. grau schattierte Bereich dem 80 % bzw. 95 %-
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Vorhersageintervall, die rote Line dem Medianwert. So liegt die SAK2s4-Abnahme am Standort
O im oberen grauen Bereich, was bedeutet, dass eine vergleichsweise starke SAKass
Abnahme stattfindet, was in diesem Fall mdglicherweise darauf zurlickzuflihren ist, dass die
Probenahme nicht bei Trockenwetter stattfand.
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Abbildung 48: Referenzbereich des ASAK2s4 gegeniiber dem spez. Ozoneintrag von insgesamt 18 KA. Der
griin bzw. grau schattierte Bereich entspricht dem 80 % bzw. 95 %-Vorhersageintervall, die rote Line dem
Median (generalisiertes lineares Modell mit Normalverteilung, log-transformation).

Als weiterer Indikator zur Uberpriifung einer Auffalligkeit bei der Ozonung einer Klarwasser-
probe ist die OH-Radikalexposition (Schindler Wildhaber et al. 2015; Wunderlin et al. 2015;
VSA-Plattform "Verfahrenstechnik Mikroverunreinigungen" 2017), welche im Rahmen des Pro-
jekts anhand interner, d. h. bereits in der Klarlaufprobe enthalten, OH-Radikaltracer ermittelt
wurde.

Dazu wurde fir jede Probe der Mittelwert der OH-Radikalexposition aus allen sechs im Mess-
programm enthaltenen OH-Radikaltracer (GPL, IOM, IOP, PRI, VA und VSA) verwendet (Ab-
bildung 49-A). Bei der rechten Abbildung wurden hingegen die Réntgenkontrastmittel lopromid
(IOP) und lomeprol (IOM) nicht bei der Berechnung der OH-Radikalexposition berlicksichtig,
da diese bei der verwendeten Messmethode grof3en Messunsicherheiten (Schwankungen der
Spurenstoffelimination) aufwiesen. Dadurch konnte der Unsicherheitsbereich (griiner und
grauer Bereich) deutlich reduziert werden. Ein Vergleich mit dem Referenzbereich fir die OH-
Radikalexposition aus (Schindler Wildhaber et al. 2015; Wunderlin et al. 2015), welcher unter
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Verwendung von pCBA als OH-Radikaltracer ermittelt wurde, zeigte insgesamt eine sehr gute
Ubereinstimmung mit dem Bereich in

Abbildung 49-B. Bei den insgesamt 18 untersuchten Standorten waren jeweils mindestens drei
interne OH-Radikaltracer vorhanden, an sechs Standorten (33 %) sogar alle sechs. Valsart-
ansaure wurde an allen, Valsartan und Gabapentin-Lactam an 16 bzw. 17 Standorten gemes-
sen. Am seltensten wurde Primidon (7 Standorte) in nativen Proben gefunden. Ausgehend von
diesen Ergebnissen, ist davon auszugehen, dass durch die Messung der Substanzen GPL,
VAL und VSA eine hohe Chance besteht zumindest einen internen OH-Radikaltracer in einer
unbekannten Klarlaufprobe messen zu kénnen. Eine zusatzliche Zugabe (,spiken®) von pCBA
ware dann nicht zwangsweise nétig um die OH-Radikalexposition zu ermitteln. Unabhangig
davon ob eine pCBA-Zugabe stattfindet oder nicht, sollte alleine zur Qualitatssicherung eine
zusatzliche Auswertung der OH-Radikalexposition anhand interner Tracersubstanzen vorge-
nommen, sofern diese sowieso analysiert werden.
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Abbildung 49: Spannbreite der OH-Radikalexposition gegeniiber dem spez. Ozoneintrag von insgesamt
18 KA. Die OH- Radikalexposition der Einzelpunkte entspricht jeweils dem Mittelwert aller internen OH-
Radikaltracer (links, A) bzw. ohne die beiden Rontgenkontrastmittel IOP und IOM (rechts, B). Der griin
bzw. grau schattierte Bereich entspricht dem 80 % bzw. 95 %-Vorhersageintervall, die rote Line dem
Median (generalisiertes lineares Modell mit Normalverteilung).

4.8.3 Bildung von Oxidationsnebenprodukten

Bei der Ozonierung von Klaranlagenablauf kénnen unerwiinschte Oxidationsprodukte gebildet
werden. Aufgrund ihrer potentiell kanzerogenen Wirkung werden oftmals Bromat bzw. die
Klasse der Nitrosamine genannt. Die Menge der gebildeten Oxidationsprodukte hangt u. a.
von der Konzentration der entsprechenden Ausgangsverbindungen (z. B. Bromid fiir Bromat)
als auch von dem DOC-spezifischen Ozoneintrag ab. Die Bildung bzw. Eintrag von entspre-
chenden Oxidationsnebenprodukten in das empfangende Oberflachengewasser kann prinzi-
piell durch verschiedene MaRnahmen verringert werden:

e Generell geringerer Ozoneintrag, jedoch bei verminderter Spurenstoffelimination. Ver-
meidung von Uberdosierungen durch entsprechende ESMR-Konzepte (z. B. ASAK-Re-
gelung (Stapf et al. 2016; Stapf 2017))

¢ Reduzierung der Ausgangsverbindungen. Dies setzt jedoch die Identifikation relevanter
Quellen und eine Umsetzbarkeit von MalRnahmen zu deren Verringerung voraus (z. B.
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bromidhaltiges Abwasser aus Miillverbrennungsanlagen (siehe (Soltermann et al. 2016;
Soltermann & et al. 2016)).

e Abbau von Oxidationsnebenprodukten wie N-Nitrosodimethylamin (NDMA) in einer bio-
logischen Nachbehandlung (z. B. Sandfilter, biologischer Aktivkohlefilter, ... (Abegglen et
al. 2009; Boéhler & et al. 2017; Stapf 2017)).

¢ Reduzierung der Bromatbildung durch z. B. pH-Wert Reduzierung, Zugabe von Wasser-
stoffperoxid (z. B. HIPOx®-Prozess) oder Anwesenheit von Ammonium (Maskierung von
Bromid als Monobromamin NH:Br, welches sehr langsam mit Ozon reagiert) (von
Sonntag & von Gunten 2012).

Aufgrund der komplexen Interaktion von Ozon mit der Abwassermatrix wird empfohlen bereits
in der frlhen Planungsphase einer 4. Reinigungsstufe mittels Laboruntersuchungen zu priifen,
ob es bei dem Einsatz einer grof3technischen Ozonung zu einer relevanten Bildung von Oxi-
dationsnebenprodukten kommt, um gegebenenfalls eine Behandlung mit Aktivkohle als Alter-
native in Betracht zu ziehen (Kompetenzzentrum Mikroschadstoffe NRW 2016; VSA-Plattform
"Verfahrenstechnik Mikroverunreinigungen" 2017).

Wie bereits in Abschnitt 4.8.1 beschrieben, wurden von einer Pilotanlage (KA A) sowie von
vier Klaranlagen mit einer groRtechnischen Ozonung (KA N, O, P und Q) einmalig Proben vom
Zu- und Ablauf der Ozonung ohne Nachbehandlung an das KWB geschickt und Laborversu-
che mit den Zulaufproben durchgeflihrt. Neben der Spurenstoffelimination wurde die Bildung
von Oxidationsnebenprodukten wie Bromat sowie acht verschiedenen Nitrosaminen unter-
sucht. Von einer zusétzlichen Prifung einer Bildung von Aldehyden (u. a. Formaldehyd) wurde
nach einem Screening an der Pilotanlage am Standort A abgesehen, da keine der analysierten
Aldehyde oberhalb der Bestimmungsgrenze von 50 ug/L gemessen werden konnten. Die Mes-
sungen der Nitrosamine bzw. Aldehyde wurden von externen Laboren durchgefiihrt. Eine
Ubersicht der untersuchten Nitrosamine und deren Bestimmungsgrenzen sind in Tabelle 4 im
Anhang aufgefiihrt.

Nitrosamine:

Von den acht untersuchten Nitrosaminen konnten in den nativen bzw. ozonierten Proben der
funf untersuchten Klaranlagen (A, N, O, P und Q) nur NDMA und NMOR oberhalb der jeweili-
gen BG gemessen werden. NMOR wurde dabei nur am Standort A gemessen (Abbildung 50).
An den Standorten A (34 ng/L) und N (10 ng/L) konnte NDMA bereits im Zulaufs der Ozonung
oberhalb der BG von 5 ng/L nachgewiesen werden, wohingegen NDMA im Ablauf der Ozo-
nung nur an den Standorten A (51 ng/L) und Q (14 ng/L) im messbaren Bereich vorlag. Daraus
ergibt sich an den Standorten A und Q ein NDMA-Anstieg um 17 ng/L bzw. > 9 ng/L, wohin-
gegen am Standort N trotz einer Zulaufkonzentration von 10 ng/L kein NDMA in der Ablauf-
probe messbar war. In den Proben der Standorte O und P konnte weder im Zu- noch im Ablauf
der Ozonung NDMA quantifiziert werden. Fir die Bildung von Nitrosaminen wahrend der La-
borversuche wurde die Zulaufprobe bei einer niedrigen, mittleren und hohen Ozondosis (ent-
sprechend 0,4, 0,7 und 1,0 mgO3/mgDOC) im Batch-Verfahren behandelt. Dabei wurde in al-
len im Labor ozonierten Proben ein Anstieg der NDMA-Konzentration festgestellt. Auffallig war
dabei jedoch, dass sich nur in den ozonierten Proben der beiden Standorte A und O ein stetiger
Anstieg der NDMA Konzentration mit steigendem Ozoneintrag abzeichnete, wohingegen die
NDMA-Konzentration in den Proben der anderen Standorten mit der niedrigen bzw. hohen
Ozondosis in einem ahnlichen Bereich lagen. Im Gegensatz zu den Ergebnissen der grof3-
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technischen Versuche in Regensdorf bei denen kein Einfluss der Ozonung auf NMOR festge-
stellt werden konnte (Abegglen et al. 2009), flhrte die Ozonung sowohl am Pilot als auch im
Labor am Standort A zu einer durchgehenden Abnahme der NMOR-Konzentration.

Im direkten Vergleich zwischen Labor- und der grof3technischen Ozonierung lasst sich somit
feststellen, dass sowohl die NDMA-Zunahme als auch die NMOR-Abnahme bei einem &hnli-
chen Ozoneintrag in den Laborversuchen tendenziell starker als bei den (gro)technischen
Anlagen ausfallt.
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Abbildung 50: NDMA- und NMOR-Konzentrationen im Zu- und Ablauf einer Ozonung (vor Nachbehand-
lungsstufe) von 5 verschiedenen Klédranlagen. Ein Teil der Zulaufprobe wurde im Labor mittels Batch-
Ozonung bei drei verschiedenen Ozondosen ozoniert, wobei bei der Laborozonung der Probe vom
Standort O kein Ergebnis fiir die niedrigste Ozondosis vorlag.

Bromat:

Neben den durchgefiihrten Versuchen zur Untersuchung der Nitrosaminbildung wurden zu-
satzlich Klarlaufproben von den Standorten B, R und S, welche keine Ozonungsstufe besitzen,
im Batch und Semi-Batch-Verfahren ozoniert und auf eine Bromatbildung hin untersucht. Aus-
schlaggebend fir die zusatzlichen Laborversuche waren die Ergebnisse von Standort A, bei
denen deutliche Unterschiede in der Bromatbildung durch die Pilotanlage und den beiden La-
bor-Ozonungsmethoden auftraten.

So fiihrte sowohl die Ozonierung mit der Pilotanlage als auch die Semi-Batch-Ozonung zu
einer ahnlich niedrigen Bromatbildung (< 5 pg/L), wohingegen mit der Batch-Ozonung eine
Bromatbildung von bis zu 30 pg/L erzielt wurde. In der Spurenstoffelimination waren hingegen
keine signifikanten Unterschiede zwischen den verschiedenen Methoden festzustellen (vgl.
auch die Abschnitte 4.4 und 4.8.1). Aufgrund des komplizierten mehrstufigen Bromatbildungs-
prozesses (von Sonntag & von Gunten 2012) wurden unterschiedliche Konzentrationen von
geldstem Ozon in der Wasserprobe der beiden Ozonungsmethoden als Ursache vermutet. So
ist bei der Batch-Ozonung die gesamte Ozonmenge von Anfang an in der Wasserprobe vor-
handen, wohingegen Ozon bei der Semi-Batch-Ozonung liber einen Zeitraum von mehreren
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Minuten der Probe zugegeben wird. Der drastische Unterschied in der Bromatbildung konnte
jedoch bei der Ozonierung von Proben anderer Standorten nicht reproduziert werden.
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Abbildung 51: Bromatbildung bei der Ozonierung von Klarlauf mit einer Pilot- (KA A) bzw. groRtechni-

schen Ozonung (KA: N, O, P und Q) sowie im Labor (Batch bzw. Semi-Batch). Fiir die Laborversuche

wurden die Proben vom Zulauf der jeweiligen Ozonung bzw. des Klaranlagenklarlaufs (KA: B, R, S) ver-
wendet und mit unterschiedlichen Ozondosen behandelt. Abgesehen vom Standort A wurde jeweils nur
eine Probe fiir diese Versuchsreihe verwendet.

4.8.4 Umfrage Verwendung von okotoxikologischen Testverfahren zur Bewertung

der Eignung einer Ozonung auf Klaranlagen

Die Bewertung von Verfahren zur weitergehenden Abwasserreinigung mit Hilfe von biologi-
schen Testverfahren ist aktuell Gegenstand verschiedener Forschungsvorhaben. Im Rahmen
einer Onlineumfrage, sollte der derzeitige Kenntnisstand zu biologischen Testverfahren mit
dem Fokus auf die Bewertung der Ozonung im Abwasserbereich erfasst werden.
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Die Umfrage wurde Uber einen Zeitraum von einem Monat auf der Plattform http://www.umfra-
geonline.com durchgefiihrt. Die Aufforderung zur Teilnahme an der Umfrage wurde initial per
Mail an ausgewahlte Institute verschickt, die sich mit 6kotoxikologischen Fragestellung be-
schéftigen und bereits in RiSKWa-Verbundprojekten mitgewirkt haben, sowie an die Mitglieder
der DWA-Arbeitsgruppe ,KA-8.5 Ozonung auf Klaranlagen®. Die anonym durchgefiihrte Um-
frage bestand aus insgesamt zwei Teilen, wobei der zweite Teil optional beantwortet werden
konnte. Dabei war der erste Teil an alle gewendet, die sich mit der weitergehenden Abwasser-
reinigung zur Spurenstoffentfernung befassen, wohingegen fiir die Beantwortung des zweiten
Teils expliziert eine genaue Kenntnis biologischen Testverfahren gefordert wurde. Die detail-
lierten Fragen, Freitextantworten sowie die grafisch aufbereiteten Antworten sind dem Anhang
zu entnehmen.

Bei der Interpretation der Umfrage ist zu beriicksichtigen, dass die Umfrage kein repra-
sentatives Stimmungsbild darstellt und eine Beurteilung/Bewertung von Fachexperten
nicht ersetzen kann!

Fachlicher Hintergrund der Umfrageteilnehmer:

Insgesamt haben 44 Personen an der Umfrage teilgenommen und diese auch abgeschlossen.
Etwa ein Drittel (n = 16) der Teilnehmer beantworteten auch den zweiten spezifischeren Teil.
Nach Selbstauskunft hatte rund die Halfte aller Teilnehmer einen technisch gepragten Hinter-
grund (,Verfahrenstechnik/ Chemie-Ingenieurswesen/Umwelttechnik® bzw. ,Bauingenieur®),
wéhrend sich die andere Hélfte mehrheitlich den Bereichen ,Biologie/Limnologie®, Oko-/Hu-
mantoxikologie“ und ,Chemie/ Chemische Analytik® zuordnete. Insgesamt arbeitet das Gros
der Teilnehmer bei einer Forschungseinrichtung (57 %), einem Wasser-/Abwasserver-
band/Betreiber (23 %) oder einer staatlichen Fachbehoérde (11 %). Werden nur Teilnehmer
bertcksichtigt die auch den zweiten Teil der Umfrage durchgefiihrt haben, so ergibt sich fol-
gendes Bild: Forschungseinrichtung (50 %), Wasser-/Abwasserverband/Betreiber bzw. staat-
lichen Fachbehdrde jeweils 25 %.

Der Kenntnisstand der Teilnehmer zu den Themenfeldern: allgemeine Abwasserreinigung,
Spurenstoffelimination sowie zur weitergehenden Abwasserreinigung mittels Ozonung bzw.
Aktivkohle wurde liberwiegend als gut/sehr gut angegeben. Die Kenntnis zur Analytik von Spu-
renstoffen bzw. Transformationsprodukten fiel erwartungsgeman etwas schlechter aus als zur
chemischen Analytik im Allgemeinen, wobei tendenziell eine Mehrheit eine gute/sehr Kenntnis
angab. Der Kenntnisstand der Teilnehmer zu Oko- bzw. humantoxikologischen Testverfahren
war insgesamt eher gering (gering/sehr gering = 41 % bzw. 61 %). Die Teilnehmer des zweiten
Umfrageteils hingegen gaben liberwiegend an eine gute/sehr gute (10 von 16) Kenntnis von
okotoxikologischen Testverfahren zu haben. Die Kenntnis zu humantoxikologischen Testver-
fahren war hingegen zweigeteilt (geringe Kenntnis = 5 Teilnehmer ggi. 6 Teilnehmern mit
guter/sehr guter Kenntnis).

Potentiell toxikologisch relevante Substanzen — Bildung, Wirkung und mégliche MaR-
nahmen:

Fast alle Teilnehmern erwarteten bei der Ozonung von gereinigtem Abwasser die Bildung von
Bromat, Transformations- und Oxidationsnebenprodukten. Die Bildung von Aldehyden, Keto-
nen, Nitrosaminen und organischen Sauren wurden ebenfalls mehrheitlich erwartet, jedoch mit
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einigen Gegenstimmen und Enthaltungen. Die Negativ-Kontrollfragen zur Bildung von Arznei-
mittel bzw. Antibiotika wurden von keinem Teilnehmer mit ,,Ja“ beantwortet, wobei jedoch eine
Mehrheit der Teilnehmer (52 %) die Bildung von Metaboliten (biologische Stoffwechselpro-
dukte) durch die Ozonung erwartet. Dies zeigt auch, dass Bedarf zu vereinheitlichten Klarstel-
lung von Begriffen besteht. Antworten im freien Texifeld wiesen u. a. noch speziell auf die
Bildung von hydroxylierten Substanzen und (N-)Oxiden hin.

Eine (in der Umfrage bewusst unprazise gehaltene) toxikologische Wirkung von mdglicher-
weise bei der Ozonung gebildeten Verbindungen wurde mehrheitlich von Oxidationsneben-
produkten, worunter auch Bromat und Nitrosamine gezahlt werden, sowie von Transformati-
onsprodukten (TP) von Arzneimitteln und Industriechemikalien erwartet. Dem Gegenuber
wurde seitens organischer Sauren keine toxikologische Wirkung erwartet. Bei der Bewertung
der Aldehyde, Ketone sowie den TP von Hormonen und Antibiotika wurde kein klares Bild
erzielt, was sich auch in vielen Enthaltungen (,keine Angabe®) niederschlug.

Als Gegenmafinahmen zur Elimination der durch eine Ozonung gebildeten toxikologisch wirk-
samen Verbindungen eignen sich nach Einschatzung der Teilnehmer insbesondere (biologi-
sche) Aktivkohlefilter, aber auch Mehrschicht-, Bio- und Retentionsbodenfiltern. Der Einsatz
von Sandfiltern wird zwar ebenfalls mehrheitlich positiv bewertet, jedoch auch von etwa einem
Finftel der Teilnehmer eine (sehr) geringe Eignung zugeschrieben. Als klar ungeeignet wur-
den Mikrosiebe/Tuchfilter und Abklingbecken eingestuft. Die Meinung zu Blahtonfiltern, Wir-
belbettverfahren und Schénungsteichen war hingegen nicht eindeutig.

Eignung von in-vitro-Testverfahren:

Die zur Auswahl stehenden in-vitro-Testverfahren sind den meisten Teilnehmern des 2. Um-
frageteils (iberwiegend aus der Literatur bzw. von Projektpartnern her bekannt. Knapp die
Halfte der Teilnehmer gibt an mindestens einen der in-vitro-Tests regelmafig zu verwenden,
wobei ein bis drei Teilnehmer angaben, an der Test-Entwicklung/Normierung mitgewirkt zu
haben.

Den zur Auswahl stehenden in-vitro-Testverfahren wurde insgesamt eine (sehr) gute Eignung
zur Bewertung von Verfahren der weitergehenden Abwasserreinigung zugeschrieben. Verein-
zelte negative Einschatzungen wie z. B. bei der Zytotoxizitdt oder der Gentoxizitat (U-
muC-Test) kamen fast ausschlieflich von Teilnehmern die Angaben den Test zwar aus der
Literatur bzw. von Projektpartnern zu kennen, jedoch nicht (regelmaflig) anzuwenden. Eine
Ausnahme bildete der AMES Test mit TA1537, welcher seitens der zweier Teilnehmer, die
angaben, den Test zu nutzen, jeweils einmal als sehr geeignet bzw. als ungeeignet einge-
schatzt wurde.

Bei der Bewertung mdglicher Hindernisse bei der Bewertung der weitergehenden Abwasser-
reinigung durch biologische In-vitro Testverfahren sieht eine Mehrzahl der Teilnehmer die
gréRten Hindernisse in einer zu geringe Sensitivitat (der Testverfahren) sowie eine unvollstan-
dige Probenanreicherung durch SPE (Festphasenextraktion). Uneinigkeit scheint es bei den
Kosten (im Falle einer regelmaRigen Uberwachung) sowie einer fehlenden Normierung (z. B.
bei Anreicherungsverfahren) zu geben. Eine zu hohe Anzahl an verschiedenen Endpunkten
sowie der Zeitversatz zwischen Probenahme und Testdurchfiihrung werden hingegen (iber-
wiegend als ein geringes Hindernis eingestuft.
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Eignung von in-vivo-Testverfahren:

Die zur Auswahl stehenden in-vivo-Testverfahren sind den meisten Teilnehmern ebenfalls
Uberwiegend aus der Literatur bzw. von Projektpartnern her bekannt, wobei der FET-Test un-
ter den Befragten am unbekanntesten war. Der Reproduktionstest mit Daphnien wird von mehr
als einem Drittel der Befragten und somit am haufigsten regelmafig eingesetzt. An der Ent-
wicklung/Normierung der Testverfahren waren — wie bei den in-vitro-Testverfahren — ein bis
drei Teilnehmer beteiligt. Als geeignete in-vivo-Testverfahren wurden der FELST und der Re-
produktionstest mit Glanzwirmern angesehen. Mit geringer Abstufung folgt der Reprodukti-
onstest mit Zwergdeckelschnecken, dessen Eignung jedoch von einem Teilnehmer, welcher
angab den Test regelmafig anwenden, als véllig ungeeignet eingestuft wurde. Als mehrheitlich
ungeeignet wurde der Wachstumstest mit Wasserlinsen sowie der Reproduktionstest mit
Daphnien eingeschatzt. Bei der Priifung der Fraaktivitat von Bachflohkrebsen waren die Tes-
tanwender klar der Meinung, dass der Test (sehr) geeignet ist, wohingegen die Einschatzung
der Teilnehmer, die angaben, den Test nur zu kennen, ein eher gemischtes Bild ergab. Fur
die Ubrigen Testverfahren ergab sich aufgrund der stark unterschiedlichen Antworten kein kla-
res Bild.

Die die gréfiten Hindernisse von in-vivo-Testverfahren werden in den Kosten (im Falle einer
regelméRigen Uberwachung) sowie einer zu geringe Sensitivitét (der Testverfahren) gesehen.
Seitens der Freikommentare wurde insbesondere die Gefahr einer Verfalschung/Maskierung
toxischer Effekte durch Matrix-Effekte im gereinigten Abwasser (z. B. Nahrstoffe, Leitfahigkeit,
...) angemerkt. Hinsichtlich einer fehlenden Normierung und Zeitversatz zwischen Proben-
ahme und Testdurchfiihrung teilen die Teilnehmer unterschiedliche Auffassungen. Fehlbe-
funde, Reproduzierbarkeit, die Interpretation der Befunde sowie eine zu hohe Anzahl von ver-
schiedenen Endpunkten wurde von der Mehrheit der Befragten als kein Hindernis angesehen.

Testverfahren fiir Voruntersuchungen im LabormaRstab:

Auf die Frage welche Testverfahren fiir Voruntersuchungen im Labormafstab (< 2 L Wasser-
probe) empfohlen werden sollten, um die Eignung einer Ozonung fiir einen konkreten Klaran-
lagenstandort abzuklaren ergab sich folgendes Bild (siehe Abbildung 52):

Die meisten Empfehlungen fir Testverfahren einer ,imaginaren Testbatterie” entfielen auf dem
Estrogenitats-Test (z. B. YES, ER-CALUX) bzw. den Zytotoxizitats-Test. Die Testverfahren
Gentoxizitat (UmuC-Test, Mikrokerntest), Mutagenitat (AMES Test mit TA100 sowie YG7108),
Anti-Androgenitat (AYAS), Androgenitat (z. B. YAS, AR-CALUX) sowie Anti-Estrogenitat wur-
den bereits nur noch von 38 % bis 56 % der Teilnehmer empfohlen. Weniger als ein Drittel der
Befragten sprach eine Empfehlung fir die Testverfahren zur Mutagenitat (AMES Test mit
TA102 sowie TA1537) aus.

Wie von einigen Teilnehmern im Freikommentar auch angemerkt ist eine Durchfiihrung von
in-vivo-Testverfahren aufgrund der eingeschrankten Probemenge (Vorgabe: < 2L) de-facto
nicht mdglich. Weshalb trotz dessen von knapp der Halfte der Befragten der FET- bzw. FELST-
Test empfehlen ist daher nicht ganz nachvollziehbar. Méglicherweise wurde die Einschran-
kung des Probevolumens nicht deutlich genug hervorgehoben.
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Abbildung 52: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,Welche der folgenden Test-
verfahren wiirden Sie fiir Voruntersuchungen im LabormaRstab (< 2 L Wasserprobe) empfehlen, um die
Eignung der Ozonung fiir einen konkreten Klaranlagenstandort abzuklaren (Mehrfachantworten sind
moglich)?".

4.8.5 Modellierung der Spurenstoffelimination

Zur Modellierung der Spurenstoffelimination wurde die Gleichung in Abbildung 30 verwendet,
die auf den stoffspezifischen Reaktionskonstanten mit Ozon (Kos) bzw. den OH-Radikalen
(Kon) sowie den jeweiligen Expositionen beruht. Dabei ist zu berticksichtigen, dass die Reak-
tivitatskonstante Koz von der Wassertemperatur und teilweise auch vom pH-Wert in der Probe
beeinflusst werden kann (vgl. auch Abschnitt 4.1). Zur Berlcksichtigung des Einflusses der
Wassertemperatur bzw. des pH-Werts kénnen entsprechende Korrekturen durchgefiihrt wer-
den. So wurde der Einfluss des pH-Wertes basierend auf den stoffspezifischen Reaktions-
konstanten im protonierten (Kos prot.) bzw. deprotonierten (Kos geprot.) Zustand unter Beriicksich-
tigung der stoffspezifischen Saurekonstante (pKa) berechnet. Zur Beriicksichtigung der Was-
sertemperatur wurde die Arrhenius-Gleichung verwendet (von Sonntag & von Gunten 2012):

_ﬁ*(;_ 1 )
R \Tversuch TRef

Dabei entspricht R der idealen Gaskonstante von 8,31 J/(K*mol), Tret der Temperatur, bei der
die Reaktionskonstante bestimmt wurde, wohingegen Tversuch der Wassertemperatur bei der
Versuchsdurchflihrung entspricht (alle Temperaturangaben in Kelvin). Aufgrund der be-
schrankten Datenlage zu der stoffspezifischen Aktivierungsenergie E. (von Sonntag & von
Gunten 2012), wurde vereinfacht der Mittelwert des von (Neumann et al. 2009) angegebenen
Bereichs (35 — 50 kJ/mol, Experteneinschatzung), d. h. 42,5 kJ/mol verwendet. Der Tempera-
tureffekt auf die OH-Radikalexposition wurde aufgrund der im Vergleich geringen Aktivierungs-
energie (2 — 8 kJ/mol, Experteneinschatzung, (Neumann et al. 2009)) vernachlassigt.

Kosversuch = Kozrer * €
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Zur Verdeutlichung des jeweiligen Einflusses der Versuchsbedingungen (pH, T) auf den Kos
wurde nachfolgend die modellierte gegeniiber der gemessenen Spurenstoffelimination aufge-
tragen (Abbildung 53), wobei hier nur der Os-Anteil der Gleichung bertcksichtigt wurde. Dabei
wurde das Modell fir mehrere Szenarien angewendet: a) keine Korrektur, b) Beriicksichtigung
des pH-Werts und c) Korrektur des pH-Werts und der Wassertemperatur (Abbildung 53). Da
die Versuche zur Ermittlung der Ozonzehrung bei hohen Ozoneintrdgen (0,7 bis 1,0
mgOs/mgDOC) durchgefiihrt wurden, ist die gemessene BTA-Spurenstoffelimination meist
groRer als 80 %. Dabei zeigt sich ohne eine Korrektur der Reaktionskonstante, d. h. Verwen-
dung eines Konstanten Kos von etwa 600 M-'s™ (entsprechend einem pH-Wert von 7,5), eine
deutliche Streuung der modellierten BTA-Elimination (60 — 100 %). Die alleinige Berticksichti-
gung des pH-Werts filhrt hingegen zu einer fast durchgéangigen Uberschatzung der BTA-Eli-
mination, wohingegen eine zusatzliche Berlicksichtigung der Wassertemperatur (hier meist
10°C) in einer deutlich besseren Ubereinstimmung zwischen modellierter und gemessener
BTA-Elimination resultiert. Dies unterstreicht nochmals deutlich die Wichtigkeit einer Doku-

mentation des pH-Wertes sowie der Wassertemperatur bei der Bestimmung der Ozonexposi-
tion.
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Abbildung 53: Gegeniiberstellung der modellierten und der gemessenen Benzotriazol-Elimination mit ver-
schiedenen Ozon-Reaktionskonstanten: Links) Verwendung eines festen Kos-Wertes, Mitte) Beriicksich-
tigung des pH-Werts, Rechts) Beriicksichtigung des pH-Werts und der Wassertemperatur. Hier Modellier-
ung ohne OH-Radikalanteil, d. h. nur die direkte Reaktion mit Ozon wurde beriicksichtigt.

Wird bei der Modellierung jedoch auch der Einfluss der OH-Radikalreaktion mit berticksichtigt,
so zeigt sich ein anderes Bild (Abbildung 54). Exemplarisch sind die Modellierungsergebnisse
fur die Spurenstoffe Benzotriazol (BTA), Gabapentin (GAB) sowie Valsartansaure (VSA) flr
Szenarien dargestellt: Links) nur Modellierung der direkten Ozonreaktion, Mitte) nur Modellie-
rung der OH-Radikalreaktion und Rechts) Modellierung der kombinierten Ozon- und OH-Ra-
dikalreaktion. Dabei zeigt sich fiir diese Spurenstoffe, dass der OH-Radikalanteil die model-
lierte Spurenstoffelimination dominiert. Fiir die BTA-Elimination wiirde sowohl die direkte Ozo-
nung als auch der OH-Radikalterm fiir sich alleine ausreichen, um die gemessene Spurenstof-
felimination abzubilden. Die Kombination beider Effekte fuhrt jedoch bei dem Modell zu einer
deutlichen Uberschatzung der Spurenstoffelimination. Bei der GAB-Elimination zeigt sich hin-
gegen, dass die verwendete OH-Radikalkonstante mit 9,1 * 10° M-'s™" zu hoch ist. Fiir Stoffe
die eine sehr geringe Reaktivitat mit Ozon aufweisen, d. h. alle OH-Radikaltracer, zeigt sich
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das die Ozonreaktion aufgrund der niedrigen Reaktionskonstante (VSA hier mit 10 M's™" an-
genommen) keine signifikante Elimination hervorrufen wiirde und alleine der OH-Radikalterm
fur die Gesamtelimination verantwortlich ist. Dabei ist hier zu berticksichtigen, dass die OH-
Radikaltracer die Grundlage fiir die OH-Radikalexposition bilden und die Modellierung daher
per se eine gute Ubereinstimmung mit der gemessenen Spurenstoffelimination aufweist. Ab-
gesehen von den Substanzen, die eine geringe Reaktivitat mit Ozon aufweisen, wurde stets
eine hohere Spurenstoffelimination durch das Modell vorhergesagt. Zur Vorhersage der Elimi-
nation von unbekannten Substanzen denen Reaktionskonstanten jedoch bekannt sind, scheint
der verwendete Modellansatz nicht geeignet zu sein.
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Abbildung 54: Gegeniiberstellung der modellierten und der gemessenen Elimination fiir Benzotriazol
(BTA), Gabapentin (GAB) sowie Valsartansaure (VSA). Darstellung verschiedener Szenarien: Links) nur
Modellierung der direkte Reaktion mit Ozon (pH- und Temperatur Korrektur), Mitte) nur Modellierung des
OH-Radikalanteils sowie Rechts) Modellierung des Ozon und OH-Radikalanteils.

4.8.6 Web-Tool zur Auswertung der Laborversuche

Zur Vereinfachung und Gewahrleistung einer einheitlichen Auswertung und Darstellung der
Labor-Versuchsergebnisse, wurde ein Software-Tool basierend auf der Programmiersprache
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R entwickelt, welches web-basiert (iber eine grafische Benutzeroberflache (Umsetzung mittels
Shiny) bedient werden kann. Zur Nutzung des Tools werden nach Durchfiihrung der Laborver-
suche alle relevanten Informationen zur Probenahme (u. a. Standort, Probentyp, Datum der
Probenahme, ...) und Versuchsdurchfiihrung (Ozonungsmethode, Probe- und Starkwasser-
volumina, ...) sowie die Ergebnisse der Laboranalytik in eine bereitgestellte Excel-Vorlage ein-
getragen. Diese Datei kann anschlieRend mit dem online verfligbaren Tools ausgewertet wer-
den und analysiert werden. Mit Hilfe eines ,Datenexplorers® kénnen die eigenen Versuchser-
gebnisse sowohl flr sich als auch im Vergleich zu einem ,internen Datenset” visualisiert wer-
den, welches auf den Laborversuchen die im Rahmen des Projekts durchgefiihrt wurden ba-
siert. Zusatzlich besteht die Mdglichkeit sich die Versuchsergebnisse in Berichtsform (Umset-
zung mittels R Markdown, https://shiny.rstudio.com/) ausgeben zu lassen. Das ,interne Daten-
set”“ kann auch unabhangig von eigenen Versuchsergebnissen angeschaut werden.

Weitere Details und Informationen kénnen der Tool-Webseite enthommen werden, die tber
einen Link auf der KWB-Homepage erreichbar ist.

1. Probenahme + 2. Durchfiihrung der 3. Automatisierte Auswertung
Transport Laborozonung der Versuchsergebnisse
Benutzeroberfliche
Shiny
% Auswertung Daienset
: R=8
Klarlaufprobe Analytik: l.
Berichtserstellung

R Markdown

* Spurenstoffe

Abbildung 55: Ablaufschema zur automatisierten Auswertung der Ozon-Laborversuche.
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5 Biologischer Abbau

Testmethoden zur Abbildung biologischer Prozessen, die zur Transformation von Spurenstof-
fen im Untergrund fihren, sind seit lAngerem Gegenstand intensiver Forschungen. Frihe Ar-
beiten, die insbesondere auf Mikroverunreinigungen der chemischen Industrie (z. B. Lésemit-
tel, adsorbierbare organische Halogenverbindungen (AOX)) abzielten, setzten bereits teil-
weise definierte Sdulen ein, um die Abbaubarkeit zu beurteilen (Gimbel & Malzer 1988; Haltrich
1988; Hobby & Gimbel 1988; Sontheimer 1988). Allerdings stand in diesen Arbeiten nicht der
mittel- bis langerfristige Abbau bei der Untergrundpassage, wie sie bei der Grundwasseranrei-
cherung auftritt, in Fokus. Des Weiteren verlangten insbesondere die speziellen Gegebenhei-
ten eines teilgeschlossenen urbanen Wasserkreislaufs in Berlin vielfaltige weitere Arbeiten
(z. B. Griinheid et al. 2005; Baumgarten 2013; Kénig 2017).

Ein grundlegendes Problem bei der Durchfiihrung von Versuchen zum Abbauverhalten orga-
nischer Mikroverunreinigungen in natirlichen Barrieren ist die Mannigfaltigkeit méglicher Me-
thoden der Versuchsdurchfiihrung. So kénnen unterschiedliche Betriebsweisen von Laborauf-
bauten zur Untersuchung mikrobiologischer Transformationsprozesse im Untergrund zu teils
aulerst verschiedenartigen Ergebnissen fiihren. Daher sind die Ergebnisse verschiedener
Studien oft nur schwer miteinander vergleichbar Beispielsweise ergeben sich Ublicherweise
starke Unterschiede hinsichtlich der beobachteten Einlaufzeit von Bodensaulen, je nachdem
ob als Tragermaterial natlrlicher Sand eines realen Standorts oder technischer Sand einge-
setzt wird (Hennig 2018).

Ein Ziel von TestTools war es, miniaturisierte Testsysteme zur Transformation in Bodensaulen
zu untersuchen und Empfehlungen auszusprechen hinsichtlich einer méglichst guten Aussa-
gekraft bei einer akzeptablen Versuchsdauer. Letztere ist insbesondere von Bedeutung, wenn
man sich vergegenwartigt, dass die Einlaufzeiten von unadaptierten Systemen (z. B. solche,
die mit technischem Sand als Tragermaterial betrieben werden) je nach Zielsubstanz mehrere
hundert Tage betragen kénnen (Baumgarten et al. 2011).

Kleinsaulenversuche

Um die biologische Elimination organischer Spurenstoffe wahrend der Bodenpassage in
Kleinsaulen (340 mm Lange, 35 mm innerer Durchmesser) zu quantifizieren, wurde Material
aus Becken der kuinstlichen Grundwasseranreicherung am Saatwinkler Damm in Berlin Tegel
entnommen und auf eine Korngréf3e von unter 1,25 mm gesiebt. Eine Teilmenge wurde bei
550°C uber 8 Stunden in einem Ofen vorbehandelt, um Mikroorganismen und partikularen
organischen Kohlenstoff zu entfernen. Auf diese Weise konnten unterschiedliche Eigenschaf-
ten direkt miteinander verglichen werden. Der warmbehandelte Sand wurde mit unterschiedli-
chen Anteilen (100, 50, 20 und 0 % unbehandelter Sand) vermischt und unter Wasserséattigung
in die Saulen eingefiillt. Die Kleinbodensaulen wurden schliefllich mit Leitungswasser, dem
aus einer Stammlésung organische Spurenstoffe (jeweils 1 ug/L Zielkonzentration) hinzuge-
geben wurden, Uber peristaltische Pumpen bei einem Volumenstrom von 0,44 L/d (nach 80
Tagen auf 0,13 L/d reduziert) durchstrédmt. Die entsprechenden Aufenthaltszeiten in den Sau-
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len betrugen 12,5 Stunden und nach der Volumenstromreduktion 41,2 Stunden. Die Saulenab-
laufe wurden in Flaschen (5 L) aufgefangen, um gravimetrisch die Volumenstréme kontrollie-
ren zu kdnnen.

Entsprechend der beobachteten Volumenstromabnahmen kann eine diskontinuierlich durch-
gefiihrte (gravimetrische oder volumetrische) Uberwachung des Volumenstroms zu Ungenau-
igkeiten fiihren, da die Volumenstréme nicht zwingend gleichmafRig abnehmen. Zwischen zwei
zeitlich auseinanderliegenden Punktbestimmungen des Volumenstroms kann nur linear inter-
poliert werden; wird der gesamte Ablauf aufgefangen, wird jedoch das tatsachlich Gber eine
Saule durchgesetzte Volumen ermittelt. Ferner kénnen die Volumenstromabnahmen verschie-
dener Saulen selbstverstandlich unterschiedlich ausfallen — im Unterschied zu den hier weit-
gehend ahnlich ausgefallenen Abnahmen. Dies wirde zu variablen Aufenthaltszeitverlange-
rungen in unterschiedlichen Saulen fiihren, was die Vergleichbarkeit womdglich stark beein-
trachtigen kann. Diesen Beobachtungen und Uberlegungen folgend sollten die Volumen-
strdme verschiedener Saulen zeitlich mdglichst oft und genau tUberwacht werden. AulRerdem
wird empfohlen, regulierbare Pumpen zu verwenden, mit denen méglichst konstante Aufent-
haltszeiten Uber den gesamten Versuchszeitraum gewahrleistet werden kénnen.

Da das Trinkwasser aus Berlin kaum biologisch abbaubaren DOC enthalt, wurde keine Ver-
anderung der DOC-Konzentration beobachtet. Die unterschiedlichen Anteile nicht behandel-
ten Sandes zeigten geringe Effekte auf die Sauerstoffzehrung: Wahrend in der Saule mit
100 % unbehandeltem Sand 2,3 mg/L Sauerstoff gezehrt wurden, zeigte der technische Sand
eine durchschnittliche Zehrung von 1,6 mg/L (Mittelwert aus 19 Sauerstoffmessungen mit
Optoden). Der eingelagerte organische Kohlenstoff ist eine plausible Erklarung fir die geringe
Sauerstoffzehrung in der Saule mit 100 % unbehandeltem Sand, aber die Zehrung in der Saule
mit ausschlieflich behandeltem Sand ist unerwartet hoch.

Die zeitlichen Verlaufe der Spurenstoffkonzentrationen im Zulauf und in den Ablaufen der Sau-
len sind in Abbildung 56 dargestellt. Carbamazepin wurde erwartungsgemaR in keiner der
Séaulen entfernt. Ein vollstdndiger Abbau wurde fiir Diclofenac beobachtet. Trotz hdherer Ver-
weilzeit zeigte sich nach 100 Tagen ein Anstieg in den Ablaufen. Die Entfernung von Gaba-
pentin erreichte nach Verringerung des Volumenstroms ein hohes Niveau in den Saulen mit
100 und 20 % unbehandeltem Sand, wahrend nur ein geringer Abbau in den Saulen mit 50
und 0 % unbehandeltem Sand auftraten. Der spatere Abbau deutet auf eine langsame Adap-
tation und einen Einfluss der Aufenthaltszeit hin. Warum in der Saule mit nur 20 % unbehan-
deltem Sand ein besserer Abbau als in der Saule mit 50 % Anteil erzielt wurde, lasst sich nicht
ohne weitere Untersuchungen klaren. Vermutlich spielen minimale Unterschiede weiterer
Randbedingungen, die bislang nicht identifiziert wurden, eine Rolle. Fir Sulfamethoxazol zeig-
ten die Kleinsaulen mit 100, 20 und 0 % unbehandeltem Sand nach einer ausgedehnten Adap-
tation vollstdndige Entfernungen, wahrend die Saule mit 50 % unbehandeltem Sand deutlich
ineffektiver war.
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Abbildung 56: Konzentrationen von Carbamazepin (CBZ), Diclofenac (DCF), Gabapentin (GAB) und Sulfa-
methoxazol (SMX) im Zulauf und in den Abldufen von Sdulen mit unterschiedlichen prozentualen Anteilen
von Sand aus der kiinstlichen Grundwasseranreicherung in Tegel und restlichen Anteilen des gleichen
Sandes nach Behandlung bei 550°C (nach 80 Tagen wurde die Aufenthaltszeit erhoht).

Ahnlich variable Ergebnisse wurden bereits in anderen an der TU Berlin durchgefiinrten Stu-
dien beobachtet, die ebenfalls verschiedene Trager-/Bewuchsmaterialien fiir Labor-basierte
Untersuchungen der Untergrundpassage verwendeten (Filter et al. 2017). Dies ist beispielhaft
in Abbildung 57 gezeigt, die die Spurenstoffentfernungen in Bodensaulen, die mit Bohrkern-
material aus verschiedenen Tiefen einer real betriebenen Untergrundpassage (,S*, ,C*) sowie
aus einem Seesediment (,L“) befillt wurden. Auch hier ergaben sich, abhangig vom verwen-
deten Filtermaterial, unterschiedliche Redoxzustande in den betriebenen Saulen. Dabei wurde
in den mit Seesediment betriebenen Saulen durchweg eine deutlich starkere Sauerstoffzeh-
rung beobachtet (der Zulauf zu den unterschiedlichen Saulen war identisch). Diese verschie-
denen Bedingungen haben teilweise deutlichen Einfluss auf die beobachtbaren Spuren-
stoffentfernungen. So werden Diclofenac und 4-Formylaminoantipyrin in den weitgehend
anoxischen Saulen ,L1“ und ,L2" vergleichsweise schlecht entfernt (vgl. Abbildung 57).
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Abbildung 57: Zulauf (,,in“) und Ablaufkonzentrationen in Sdulen mit verschiedenem Tragermaterial
(,S%/,,C*“: Sand aus tiefer/hher liegener Bohrkernschicht einer realen Bodenpassage, ,L“: Seesediment),
mit Spurenstoff-gespiktem Berliner Trinkwasser betrieben (aus Filter et al. 2017).

Die hier gezeigten Ergebnisse deuten darauf hin, dass prinzipiell biologische Transformatio-
nen in Kleinsaulen etabliert werden konnen, auch in Saulen mit inaktiviertem Filtermaterial.
Allerdings ergeben sich mitunter starke Unterschiede in den beobachtbaren mikrobiellen Ab-
bauleistungen — in starker Abhangigkeit des eingesetzten Filtermaterials (z. B. verschiedene
Sedimente, Bodenproben, technische Materialien und eingefahrene Materialien aus sich in
Betrieb befindlichen Anlagen). AulRerdem sind je nach Zielsubstanz teils mehrmonatige mik-
robiologische Adaptationen erforderlich, so dass nur eingeschrankt von Schnelltests gespro-
chen werden kann. Da biologische Prozesse und die Einfllisse unterschiedlicher Randbedin-
gungen wie dargestellt sehr komplex sind, machen sich in Kleinsaulen geringfligige Unter-
schiede/Abweichungen oder biologische Kontaminationen, die zu einer Anderung der domi-
nierenden Mikroorganismen fiihren kénnen, deutlich bemerkbar. Auch kénnen Wandeffekte
deutliche Storeffekte erzeugen. In Arbeiten von Bayarsaikhan et al. (2016; 2018) konnten wir
zeigen, dass auch in Kleinsaulen durch die Zugabe von organischem Substrat anoxische Be-
dingungen eingestellt werden kdnnen, was deutliche Effekte bei den Spurenstoff-Abbauleis-
tungen induzieren kann (vgl. Diclofenac in Abbildung 58). Ebenfalls wird anhand der sich nur
langsam Uber den gesamten Versuchszeitraum verringernden Diclofenac-Ablaufkonzentration
mehrerer Saulen in Abbildung 58 die mitunter mehrere hundert Tage dauernde Einlaufphase
ersichtlich. Flr den anoxischen Abbau organischer Spurenstoffe werden Uberdies vermutlich
sehr lange Kontaktzeiten bendtigt, die in Kleinsaulen nur bei extrem geringen und somit stor-
anfalligen Volumenstromen erzielt werden konnen. Fir die zuverldssige Untersuchung von
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biologischen Prozessen erscheinen somit gréRere Saulensysteme, wie sie beispielsweise von
Hellauer et al. (2017) betrieben wurden, zuverlassiger.
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Abbildung 58: Relative Ablaufkonzentrationen von Benzotriazol, Carbamazepin und Diclofenac in den Ab-
laufen einer oxisch betriebenen Referenz-Séaule (,,reference®) und in teilweise anoxisch betriebenen mit
partikuldarem organischem Kohlenstoff in Form von Blatt-Substrat verschiedener Baumspezies beauf-
schlagten Saulen (aus Bayarsaikhan et al. 2018).
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6 Empfehlungen

Das Projekt ,TestTools“ umschlieRt vielféltige Aspekte verschiedener Versuchsmethoden fiir
die laborgestitzte Abbildung von Entfernungs- und Transformationsprozessen in technischen
und natirlichen Barrieren zur Spurenstoffentfernung. Die praktischen Arbeiten beinhalten
klein- und mittelskalige Laboraufbauten sowie Pilotanlagen, wodurch sie weitreichende Ver-
gleichsmadglichkeiten zwischen Theorie und Praxis erméglichen. Des Weiteren bezieht ,Test-
Tools* die aktuelle Literatur zu den verschiedenen Themenbereichen ein und erlaubt daher
auch einen realistischen Abgleich der gewonnenen Ergebnisse mit anderen Studien. Entspre-
chend der gewonnenen Ergebnisse lassen sich die im Folgenden geschilderten Empfehlungen
fir Versuchsanordnungen zur technischen und natirlichen Spurenstoffentfernung ausspre-
chen; die Empfehlungen sind thematisch gegliedert nach den untersuchten Verfahren.

6.1 Pulveraktivkohle (PAK)

6.1.1 Durchfiihrung von Laborversuchen

¢ Eine ausreichend genaue PAK-Dosierung ist (nur) mittels konzentrierter Stammsuspen-
sionen in Kombination mit Laborpipetten mdglich. Direkte Einwaagen trockener PAK sind
zu vermeiden, da geringe Wagemassen vergleichsweise fehleranfallig sind.

e Stammsuspensionen sollten, nach dem Trocknen der PAK, in Reinstwasser angesetzt
werden. Die zu verwendenden Konzentrationen sollten im einstelligen g/L-Bereich liegen,
damit sind die einzusetzenden Pipettiervolumina handhabbar.

e Derartig hergestellte Stammsuspensionen erlauben auch, Wassergehalt (Gewicht
vor/nach Trocknung) und Aschegehalt (Trockengewicht vor/nach Suspendierung) zu be-
stimmen.

¢ Eine ausreichende Benetzung und Entgasung der PAK in derartigen Suspensionen soll-
ten mittels Unterdruck und/oder kurzer Ultraschallbehandlung gewahrleistet werden.

¢ Die Pipettiervolumina aus derartigen Stammsuspensionen sollten im Bereich zwischen
250 und 1000 pL liegen. Die geringsten PAK-Massefehler wurden bei Volumina um
500 L festgestellt.

¢ Einen wesentlichen Einfluss auf die Ergebnisse von PAK-Batch-Laborversuchen hat die
Art der Kontaktherstellung, insbesondere bei kurzen Kontaktzeiten (min bis h). Es wird
empfohlen, stark turbulente eindimensionale Horizontalschiittler zu verwenden. Rotati-
onsschuttler stellen zu schwachen Kontakt her, Magnet- und Blattrihrer kénnen zur Ver-
anderung der PAK-Partikel fihren. Ein (sehr) guter duRerer Stofftransport durch gute
Durchmischung ist fur eine ausreichende Vergleichbarkeit verschiedener Studien ele-
mentar.
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6.1.2 Vorhersage der Spurenstoffentfernung (Labor)

¢ Die relative Spurenstoffentfernung kann teilweise gut Giber die Entfernung der UV 2s4-Ab-
sorption prognostiziert werden. Die ermittelten Zusammenhange sind Uber weite Berei-
che linear, wodurch die UV2ss-Entfernung mit einem Faktor multipliziert werden kann, um
einfach und schnell die Spurenstoffentfernung abzuschétzen. Lediglich bei sehr kleinen
Spurenstoffen (z. B. Benzotriazol) ergeben sich in Abhangigkeit der PAK-Sorte teils
starke Unterschiede in den Zusammenhangen.

e Das Equivalent Background Compound Model (EBCM) kann mittels analytischer Infor-
mation uber die Hintergrundorganik (DOC, niedermolekularer DOC) initialisiert werden.
Jedoch sind Reinstwasserdaten zur Adsorption des jeweiligen Spurenstoffs an die unter-
suchte PAK ebenfalls notwendig. Die Verwendung des niedermolekularen DOC (detek-
tierbar mittels LC-OCD) ermdglicht eine Ubertragbarkeit zwischen verschiedenen Was-
sertypen (Trink-, Oberflachenwasser, Klaranlagenablauf).

e Methylorange kann als kunstlicher Adsorptionskonkurrent gegen Spurenstoffe (hier:
Carbamazepin) eingesetzt werden, um die durch Hintergrundorganik verschlechterte
Spurenstoffadsorption in Klaranlagenablauf zu simulieren. Damit ergibt sich ein definier-
tes Testsystem, das gleichermalien an verschiedenen Standorten genutzt werden kann.

6.1.3 Vorhersage der Spurenstoffentfernung (groskalig)

¢ Vorangehende Studien zeigen, dass die UVassi-Absorption sich zur Uberwachung der
Spurenstoffentfernung in laufenden Anlagen gut eignet (Altmann et al. 2016). Je nach
Prozessfiihrung (PAK-Dosierpunkt, Anreicherung im System, ...) muss der Zusammen-
hang zwischen Spurenstoff- und UVas4-Entfernung jedoch am jeweiligen Standort vorab
ermittelt werden.

e Zur Leistungsabschatzung von Anlagen mit PAK-Rezirkulation, wie sie zur maximalen
Ausnutzung der PAK-Kapazitat haufig eingesetzt werden, kénnen PAK-Batch-Laborver-
suche herangezogen werden. Dabei sollte die doppelte (geplante oder eingesetzte) An-
lagen-PAK-Dosis kombiniert werden mit einer Adsorptionszeit von zwei Stunden. Bei An-
lagen mit abweichender Verfahrensfiihrung (keine Rezirkulation, Dosierung in den Filter-
Uberstau) ergeben sich andere Zusammenhange.

6.2 Granulierte Aktivkohle (GAK)

6.2.1 Durchfiihrung von Laborversuchen

¢ Rapid small-scale column tests (RSSCTs) erlauben eine weitgehend gute Vorhersage
des Durchbruchsverhaltens von Spurenstoffen in gréRerskaligen Adsorbern. Der Zeit-
und Materialaufwand ist verglichen mit Pilotanlagen Ublicherweise um GréRenordnungen
geringer. Allerdings sind sehr genaue Vorbereitung und Durchfiihrung vonnéten und die
Versuche sollten kontinuierlich Gberwacht werden hinsichtlich Druckverlust, Verstopfun-
gen etc.

¢ Ein vergleichsweise ,groRer* RSSCT mit einer Korngré3e von durchschnittlich 0,37 mm
ergab einen nahezu reibungslosen Versuchsablauf, da hier der Druckverlust wesentlich
geringer ausfallt als beispielsweise bei Korngréen um 0,12 mm. Damit konnte auf die
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sonst erforderliche Verringerung der Reynoldszahl verzichtet werden. Allerdings vergro-
Rern sich die Versuchslaufzeit und das bendtigte Wasservolumen in zweiter Potenz mit
der Korngréfe.

e Batchversuche eignen sich nur bedingt zur GAK-Untersuchung, da sie entweder einen
zu geringen Stofftransport mit sich bringen oder die GAK-Partikel durch Reibung veran-
dern. Ferner dauert eine vollstandige Beladung groRerer GAK-Partikel auch im Batch
mehrere Monate.

¢ Die Auftragung Uber integrierte massenbezogene Entfernungen in GAK-Adsorbern flhrt
zu besser nutzbaren Durchbruchskurven, da Schwankungen von Zu- und Ablaufkonzent-
ration minimiert werden.

6.2.2 Vorhersage der Spurenstoffentfernung

e Innerhalb der in ,TestTools" durchgefiihrten labor- und groRskaligen GAK-Versuche
konnte eine weitgehend gute Ubereinstimmung zwischen den Durchbriichen in RSSCTs
(nach dem Constant-Diffusivity-Ansatz skaliert) und groRskaligen Adsorbern festgestellt
werden. Insbesondere der ,groRe“ RSSCT mit KorngréRen um 0,37 mm bildete die Pilot-
daten gut ab.

¢ Eine hohe Vergleichbarkeit der Spurenstoffdurchbriiche in verschiedenen Wassern kann
erreicht werden, indem Uber den jeweiligen GAK-Massen-spezifischen Durchsatz des
DOC oder der UV2s4-Absorption der niedermolekularen Hintergrundorganik aufgetragen
wird.

¢ Reale Surrogatparameter wie UV2s4 und Fluoreszenz eignen sich nur bedingt zur Vorher-
sage der Spurenstoffentfernung in GAK-Adsorbern. Ublicherweise brechen diese Sum-
menparameter deutlich schneller durch als die meisten Spurenstoffe. Insbesondere fir
gut adsorbierbare Spurenstoffe und Trinkwasser-Anwendungen eignen sie sich daher
kaum. Die ,PARAFAC“-Anwendung auf Fluoreszenz-Exzitations-Emissions-Matrices
kann hier teils Abhilfe verschaffen, allerdings ist die Durchfihrung vergleichsweise auf-
wandig und bislang nicht als online-Messung verfugbar.

¢ Kiinstliche Surrogatparameter zur Spurenstoff-Durchbruchsvorhersage kénnen noch
nicht abschlieRend empfohlen werden. Zwar erweist sich das Konzept als prizipiell denk-
bar, jedoch adsorbierten die eingesetzten Surrogate entweder zu schlecht (z. B. Flu-
orescein) oder zu gut, um ausreichende Uberlagerungen mit den Durchbruchskurven gut
adsorbierbarer Spurenstoffe zu erreichen.

6.3 Ozon

e Bei der Ermittlung der Spurenstoffelimination wurden mit der Batch- als auch Semi-
Batch-Ozonmethode vergleichbare Ergebnisse erzielt, wobei beide Methoden bei der
praktischen Umsetzung Vor- und Nachteile aufweisen. Wahrend fiir eine Batch-Ozonung
nur geringe Probevolumina bendtigt werden und Ozonzehrungsversuche durchgefiihrt
werden kénnen, eignet sich die Semi-Batch-Ozonung insbesondere fir die Ozonierung
gréRerer Probevolumina.

¢ Feststoffe in der Klarlaufprobe kdnnen zu einer Verringerung der Spurenstoffelimination
fihren, wobei der Effekt als gering einzustufen ist. Bei einem spez. Ozoneintrag von
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0,9 mgOs/mgDOC fiihrte eine Zugabe von ca. 30 mg/L AFS zu einer Anderung der Vals-
artansaure-Elimination von 84 % auf 78 %. Bei ublicherweise deutlich geringeren AFS-
Konzentrationen sind daher keine relevanten Effekte zu erwarten und die Laborversuche
kénnen auch mit vorfiltrierten Klarlaufproben durchgefuhrt werden. Eine Variation der
Wassertemperatur (ca. 10°C — 30°C) als auch des pH-Wertes (7,0-8,5) wirkte sich hin-
gegen nicht sichtbar auf die Spurenstoffelimination aus.

Die Ozonzehrung, d. h. die Abnahme der Konzentration des gelésten Ozons in der Klar-
laufprobe, hangt hingegen stark von der Wassertemperatur und dem pH-Wert ab. Daher
sollten ggf. der pH-Wert und die Wassertemperatur bei den Ozonzehrungsversuchen in
Abhangigkeit der Fragestellung angepasst werden (z. B. fiir die Auslegung).

Der Abgleich zwischen Labor und Pilotanlage zeigte insgesamt eine gute Ubereinstim-
mung der Spurenstoffelimination beziiglich des spez. Ozoneintrags sowie der Abnahme
des SAK2s4 (ASAK3zss). Bei einigen Spurenstoffen mit mittlerer Ozonreaktivitat wie z. B.
Benzotriazol oder Metoprolol wurde im Pilot teilweise eine geringere Elimination beo-
bachtet. Dieser Effekt trat jedoch meist bei Mischproben auf, so dass dies vermutlich auf
die Beprobungsstrategie zurtickzufiihren ist.

Bei der Batch-Ozonung kann die ermittelte Bromatbildung gegentber Pilot- bzw. grof3-
technischen Ozonanlagen deutlich héher ausfallen, wobei auch teilweise Unterschiede
in der Bromatbildung zwischen Batch- und Semi-Batch-Ozonversuchen festgestellt wur-
den. Die mit der Starkwassermethode ermittelte Bromatbildung bildet daher nicht zwin-
gend den Betrieb einer Pilot- bzw. grof3technischen Anlage ab. Analog dazu wurde ten-
denziell eine starkere NDMA-Bildung bzw. NMOR-Abnahme im Labor gegeniiber den
Pilot- bzw. groRtechnischen Anlagen ermittelt.

Ozon-Laborversuche wurden mit Klarlaufproben von insgesamt 18 Standorten durchge-
fuhrt, die eine deutliche Bandbreite der DOC-Konzentration von 3,5 — 13,3 mg/L aufwie-
sen. Dabei zeigten sich deutlich Korridore der Spurenstoffelimination bzw. des ASAK2s4
bezuglich des spez. Ozoneintrags, welche auch als Referenz bei der Interpretation von
Laborversuchen hinsichtlich Auffalligkeiten (deutlich zu hohe/geringe Elimination) ge-
nutzt werden kénnten.

Zur Ermittlung der OH-Radikalexposition wurden ozonresistente Spurenstoffe genutzt,
die bereits in den Klarlaufproben enthalten waren (interne OH-Radikaltracer). In den Pro-
ben der 18 untersuchten Standorte waren mindestens drei, an sechs Standorten sogar
alle sechs, interne OH-Radikaltracer vorhanden, wobei am haufigsten Valsartan, Valsart-
ansaure und Gabapentin-Lactam gemessen wurden. Die internen OH-Radikaltracer kon-
nen bei der Ermittlung der OH-Radikalexposition sowohl fiir sich als auch zur Qualitats-
sicherung (z. B. bei Verwendung von pCBA) verwendet werden.

Die Modellierung der kombinierten Wirkung von Ozon und OH-Radikalen basierend auf
der im Labor ermittelten Ozon und OH-Radikalexposition sowie den jeweiligen stoffspe-
zifischen Reaktionskonstanten filhrte in den meisten Fallen zu einer teils deutlichen Uber-
schatzung der modellierten gegeniiber der gemessenen Spurenstoffelimination. Die Eli-
mination von Spurenstoffen mit einer vernachlassigbaren Reaktivitdt mit Ozon kann hin-
gegen gut abgebildet werden, da diese Stoffe auch zur Ermittlung der OH-Radikalexpo-
sition geeignet sind (interne OH-Radikaltracer).

Die Ergebnisse der nicht reprasentativen Umfrage zeigen, dass die Teilnehmer iberwie-
gend sehr gut Uber die Ozonung und die Bildung von 6kotoxikologischen Effekten infor-
miert sind. Dennoch zeigen sich teilweise Wissenslicken Uber die mdglichen Ursachen
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6.4

von Okotoxikologischen Effekten (z. B. Bildungen von kurzkettigen organischen Moleki-
len wie Aldehyde). Zur biologischen Nachbehandlung des ozonierten Klarlaufs wird klar
der Einsatz von Filtersystemen empfohlen, insbesondere jene die granulierte Aktivkohle
als Filtermaterial einsetzen. Zur Bewertung von Verfahren der weitergehenden Abwas-
serreinigung kdnnen aufgrund des eingeschrankten Probevolumens bei Laborversuchen
(z. B. 2 L) im Grunde nur in-vitro-Testverfahren eingesetzt werden, welchen insgesamt
eine gute Eignung zugeschrieben wird. Als Hindernis fur eine solche Bewertung wurden
u. a. eine zu geringe Sensitivitat der Testverfahren sowie eine unvollstandige Probenan-
reicherung durch SPE (Festphasenextraktion) genannt.

Biologischer Abbau

Es sollten mdglichst konstante und gleichmafRige Volumenstrome eingestellt werden,
was nur durch regelmaRige Uberwachung oder eine automatisierte Volumenstromanpas-
sung sichergestellt werden kann. In betriebenen Bodensaulen werden lber den Ver-
suchszeitraum (ca. 100 d) regelmaRig kontinuierliche Abnahmen des Volumenstroms
festgestellt. Dadurch verlangert sich die Kontaktzeit, was die Vergleichbarkeit mit ande-
ren Studien womoglich einschrankt. AuRerdem fallt eine solche Abnahme des Volumen-
stroms nicht unbedingt fur alle Saulen gleich aus. Dementsprechend kdnnen sich die
Aufenthaltszeiten in den Saulen unterschiedlich tiber den Versuchszeitraum verlangern,
was die Vergleichbarkeit weiter verringert.

Der Durchsatz von Bodensaulen sollte entsprechend der beschriebenen Volumen-
stromschwankungen gravimetrisch (iberwacht werden. Eine reine periodische Uberwa-
chung per kurzzeitiger volumetrischer Bestimmung des Volumenstroms kann zu uner-
winschten Ungenauigkeiten fiihren, da eine etwaige Volumenstromabnahme nicht
zwangslaufig konstant stattfindet.

Das verwendete Filtermaterial muss mit Bedacht ausgewahlt werden. Unterschiedliche
Materialien (natirliche, technische Sande, Mischungen, Bodenproben, Seesedimente)
kénnen zu vollig unterschiedlichen Spurenstoffentfernungen fiihren. Demzufolge sind
Studien mit verschiedenen Materialien nur duRerst schwierig miteinander zu vergleichen.
Insbesondere steriles oder wenig bewachsenes/eingefahrenes Material ist fir Schelltests
ungeeignet. Solche Materialien bedingen extrem lange Einlaufzeiten von mdglicherweise
mehreren hundert Tagen, was fir Schnelltests duflerst ungiinstig ist.

Das Filtermaterial muss zudem hinsichtlich der zu untersuchenden Redoxbedingungen
gewahlt werden. So stellen sich in Abhangigkeit des Materials vollig unterschiedliche Be-
dingungen ein. Mit bestimmten Materialien lieBen sich oxische Bedingungen Uber weite
Teile der untersuchten Bodensaulen aufrechterhalten. Hingegen ergaben sich z. B. in
Uferkernen stark anoxische Bedingungen Uber nahezu die gesamte S&ulenlange.
Kleinsaulen unterliegen teils starken Schwankungen, da diese Systeme vergleichsweise
anféllig fir selbst kleine Stérungen (z. B. Redoxbedingungen im Zulauf oder Lecks,
Schwankungen der Zulaufkonzentrationen etc.) sein kénnen. Besonders belastbare/ro-
buste Beobachtungen kdnnen daher i. d. R. nur mit gréReren Systemen gemacht wer-
den, was den Aufwand erhoht.

Auftretende Schwankungen in den Abbauleistungen kénnen nicht immer zufriedenstel-
lend geklart werden. Auch vor diesem Hintergrund eignen sich gréf3ere und robustere
Systeme daher besser.
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den Gliederungsebenen. Den redaktionellen Teil und das Lektorat dieses Berichts koordinier-
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¢ 6 Empfehlungen

e 6.3 Ozon

¢ 8.1 Beitrags-/Autorenzuordnung

Dipl.-Ing. Regina Gnirl}

¢ 2 Pulveraktivkohle (PAK)

(Berliner Wasserbetriebe)

e 2.4 PAK: Anwendung, Validierung und Tauglichkeit
¢ 6 Empfehlungen
e 6.1 Pulveraktivkohle (PAK)

¢ 8.1 Beitrags-/Autorenzuordnung

Prof. Dr.-Ing. Martin Jekel
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6 Empfehlungen
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e 6.3 Ozon

e 6.4 Biologischer Abbau
¢ 8.1 Beitrags-/Autorenzuordnung

(Technische Universitat Berlin)

8.2 0Ozon: Reaktionskonstanten

Tabelle 1: Ubersicht der Reaktionskonstanten mit Ozon bzw. OH-Radikalen der gemessenen Spuren-
stoffe; p = protonierte Spezies, n = neutrale Spezies, d = deprotonierte Spezies, * = Kon ,,diffusionskon-

trolliert*.
Spurenstoff Abkiirzung Gruppe | Kozon [M's™] [Kon [10° M's™"]|pK, [-]| T [°C] Quelle
Acesulfam ACS Mittel 88 4,55 20 (Kaiser et al. 2013)
1,0 0,88 - (Baus et al. 2004)
Amidotrizoesaure ATS Langsam 0,05 0,54 £0,03 - (Real et al. 2009)
- 0,86 +0,13 - (Wols et al. 2013)
500PHT.5 R »s (gaisetr et;l. 20163) .
Benzotriazol BTA Mittel 35°, 2650¢ - 82 (von Sonntag & von Gunten
28P, 3500¢ 7,6 - - 2012)
: ! (Lee etal. 2014)
X . 590 + 50¢ 74+12 3,6 20 (Huber et al. 2003)
Bezafibrat BEZ Mittel N 87409 i ~ (Wols et al. 2013)
. 300000" 88+1,2 20 (Huber et al. 2003)
Carbamazepin CcBz Schnell X 9510 R ~ (Wols et al. 2013)
. 1000000 75+15 4,2 20 (Huber et al. 2003)
Diclofenac DCF Schnell N 82:26 N ~ (Wols et al. 2013)
4-formylamino-antipyrine FAA Schnell 29000 ~10 22+2 (Lee etal. 2014)
220PH7,
Gabapentin GAB Mittel 6800°H8S, 9,1 99 (22%2 (Lee et al. 2014)
1800009
Gabapentin-Lactam GPL Langsam 6,9 - (diese Studie)
<0,1PH7 25+05 20-22 (Jin etal. 2012)
lomeprol IOM Langsam . 2.0£01 - (Jeong et al. 2010)
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Spurenstoff Abkiirzung Gruppe Kozon [M's] |Kon[10° M-'s™"]| pKa [-]| T [°C] Quelle
0,5 31 - - (Baus et al. 2004)
lopromid 10P Langsam <08 33+0.6 - 20 (Huber et al. 2003)
- 3,3+£0.1 - - (Jeong et al. 2010)
4,5-Methyl- BT Vitel 164°, 10000 . 85 | - (von SO””‘ggf‘z;’o" Gunten
i d
Benzotriazol 310P, 38000 8,6 8,9 |22+2 (Lee et al. 2014)
" 2000 + 600°7, 73+02
Metoprolol MTP Mittel 3307, 860000 9,7 |20-22 (Benner et al. 2008)
- 1,001 6,7+0,2 - - (Real et al. 2009)
Primidon PRI Langsam <10 R R 2242 (Lee et al. 2014)
d
2500_000 55+0,7 57 20 (Huber et al. 2003)
Sulfamethoxazol SMX Schnell 470007, 6306 - i (Wols et al. 2013)
570000° - - - (Dodd et al. 2006)
. 85+0.3 - 2121 (Mezyk et al. 2007)
38 ~10, - 222 (Lee et al. 2014)
Valsartan VAL Langsam R 98 R ; (diese Studie)
Valsartansaure VSA Langsam - 7,6 - - (diese Studie)
) - 8815 - - (Wols et al. 2013)
Venlafaxin VLX Schnell 1358(?8011 ~10 94 |22:2 (Lee et al. 2014)

8.3 Ozon: Grundbegriffe

Nachfolgend sollen kurz die Grundziige und Grundbegriffe bei der Ozonierung von Abwasser
erlautert werden. Die verwendeten Bezeichnungen basieren dabei weitestgehend auf den
Empfehlungen des RiSKWa-Leitfadens ,Abwassertechnik” (Pinnekamp et al. 2015). Im Ge-
gensatz zu der Adsorption an Aktivkohle wird bei der Ozonung keine physikalische Entfernung
der Ausgangssubstanz aus der wassrigen Phase erzielt, sondern die organischen Ausgangs-
substanzen werden in zumeist unbekannte Transformationsprodukte (TP) Giberfiihrt. Zur Ab-
grenzung wird bei der Bildung von Stoffen aus der Reaktion von Ozon mit der Abwassermatrix
wie z. B. Bromat oder NDMA von Oxidationsnebenprodukten (OP) gesprochen (VSA-
Plattform "Verfahrenstechnik Mikroverunreinigungen" 2017). Bei den Ublicherweise eingesetz-
ten spezifischen Ozoneintragen (< 0,9 mgO3/mgDOC) ist keine signifikante Mineralisierung,
d. h. Transformation eines organischen Molekils in CO2 und H20, zu erwarten. Der Elimina-
tionsgrad [%] beschreibt daher nur die prozentuale Verringerung der Ausgangssubstanz be-
zlglich der jeweiligen Referenz (z. B. Zulauf Ozonung) und Iasst etwaige gebildete TPs unbe-
ricksichtigt. Falls die Spurenstoffkonzentration nach einer Behandlungsstufe (z.B. Ozonung)
unterhalb der analytischen Bestimmungsgrenze (BG) liegt, so kann bei der Auswertung eine
Differenzierung als konservativer bzw. optimistischer Eliminationsgrad erfolgen. Fir die
Berechnung des konservativen Eliminationsgrads werden alle Messwerte unterhalb der BG
mit derselben gleichgesetzt, d. h. fir C < BG gilt C = BG, was letztlich einer ,worst-case®-
Betrachtung entspricht. Bei der Berechnung des optimistischen Eliminationsgrads wird hinge-
gen angenommen, dass der Spurenstoff vollstandig eliminiert wurde, d. h. fir C < BG gilt C =
0. Insbesondere fur Spurenstoffe, die bereits im Zulauf der betrachteten Behandlungsstufe in
Konzentrationen nahe der BG vorliegen, hangt der konservative Eliminationsgrad primar von
der Gute der Analytik und weniger von der stoffspezifischen Reaktivitdt mit Ozon bzw. den
OH-Radikalen ab. Durch eine zusatzliche Angabe des optimistischen Eliminationsgrades kann
diese Unscharfe bei der Interpretation der Daten verdeutlicht werden.
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Die Ozonmenge wird Ublicherweise auf die behandelte Wassermenge bezogen und in mgOs/L
angegeben. In der Praxis werden jedoch verschiedene Begriffe verwendet, die sich in der Bi-
lanzierung unterscheiden: Ozondosis (D), Ozoneintrag (E) und Ozonzehrung (Z). Die
Ozondosis beschreibt die Ozonmasse, die dem Ozonreaktor zugefiihrt wird und wird auf den
aktuellen Durchfluss bezogen. Bei einem unvollstdndigen Stoffiibergang verlasst ein Teil des
zugefihrten Ozons den Ozonreaktor als sogenanntes Restozon uber die Abluft ohne mit den
Wasserinhaltsstoffen zu reagieren. Wird diese Ozonmenge bei der Bilanzierung von der Ozon-
dosis abgezogen, ergibt sich der Ozoneintrag, welcher der Ozonmenge entspricht, die letzt-
lich fir die Oxidation der Wasserinhaltsstoffe zur Verfligung steht. Als Ozonzehrung wird die
Ozonmenge bezeichnet, die bis zu dem jeweiligen Zeitpunkt mit den Wasserinhaltsstoffen re-
agieren konnte. Bei vollstandiger Abreaktion des Ozons liegt kein geldstes Ozon mehr vor, so
dass die Ozonzehrung dem Ozoneintrag entspricht. Zur Bertcksichtigung der Wassermatrix,
wird die Ozondosis bzw. der Ozoneintrag auf den gelésten organischen Kohlenstoff (dissolved
organic carbon, DOC) im Zulauf der Ozonierung normiert. Entsprechend ergibt sich darauf die
spezifische Ozondosis (Dpoc) bzw. der spezifische Ozoneintrag (Epoc) und wird in
mgO3/mgDOC angegeben. Bei Anwesenheit von Nitrit im Zulauf der Ozonung muss die zu-
satzliche Ozonzehrung durch die Oxidation von Nitrit zu Nitrat bei der Bilanzierung berticksich-
tigt werden. Unter Berlcksichtigung der 1:1 stéchiometrischen Reaktion werden somit 3,4
mgQOs/mg-N verbraucht (von Sonntag & von Gunten 2012).

Zur Anpassung der Ozondosis an eine variierende Wassermatrix (z. B. DOC, Nitrit, ...) kbnnen
bei einer grofitechnischen Umsetzung unterschiedliche EMSR — Konzepte angewendet wer-
den (Stapf 2017). Die durchflussproportionale Steuerung (d. h. Verwendung einer konstanten
Ozondosis) wird haufig als Standardverfahren fir kleine Anlagen unter 100.000 EW und ohne
starke Schwankungen des DOC angesehen (Kompetenzzentrum Mikroschadstoffe NRW
2016; Stapf 2017). Im Falle einer signifikanten Verdiinnung des Abwassers durch Regen
kommt es ohne eine entsprechende Anpassung der Ozondosis aufgrund des verringerten
Ozonbedarfs zu einer Uberdosierung. Um dies zu vermeiden kann die Ozondosis an den
SAKzs4 bzw. den DOC im Zulauf der Ozonung angepasst werden, was eine entsprechende
Onlinemesstechnik voraussetzt. Als Alternative dazu hat sich die relative Abnahme des
SAKzs4 (ASAKzs4) durch den Ozonungsprozess als Indikator fir die Spurenstoffelimination
bzw. zur Uberwachung des Ozonanlagenbetriebs bewahrt (VSA-Plattform "Verfahrenstechnik
Mikroverunreinigungen" 2016; Stapf 2017) und kann auch zur Regelung der Ozondosis ein-
gesetzt werden (Jekel et al. 2016; Schachtler & Hubaux 2016; Stapf et al. 2016).

8.4 Ozon: Messmethoden

In der nachfolgenden Tabelle sind die verwendeten Messmethoden in Kiirze aufgefiihrt. So-
weit nicht anders vermerkt wurden zur Probenfiltration 0,45 um Cellulosenitratfilter verwendet.

Tabelle 2: Ubersicht verwendeter Messmethoden.

Parameter Methode

geldster organi-
scher
Kohlenstoff (DOC)

thermisch-katalytische Oxidation und Messung des entstehenden CO2 mittels NDIR ge-
maR DIN EN 1484 (varioTOC Cube, Elementar Analysensysteme)
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Parameter

Methode

UV-Vis-Spektrum,
SAK?2s4, SAKs00

Messung des UV-Vis-Spektrums bzw. SAKzs4 in 1 cm Quarz-Kiivette mittels Zweistrahl-
photometer (Lambda 12, Perkin Elmer). Fir die Messung der Indigo-L6sung bei 600 nm
wurde aus praktischen Grinden ein anderes Photometer verwendet (Einstrahlphotome-
ter, Ultrospec 3000, Pharmacia Biotech).

Nitrit

Nitrit wurde mittels FlieR-Injektions-Analyse (FIA) durch die Reaktion mit Sulfanilamid und
NED photometrisch gemafR DIN ISO 15923-1 bestimmt.

pH

Messung mit Labor-pH-Meter (Modell 537, WTW)

Chemischer Sauer-
stoffbedarf (CSB)

Kuvettenstest (LCK314, 15 — 150 mg/L, Hach), Messung mit DR5000 (Hach)

Bromid

Bestimmung mittels HPLC-lonenchromatographie mit UV-Detektor (210 nm) gemaf DIN
EN ISO 10304-1. Zur Auftrennung wurde eine Analytiksdule mit vorgeschalteter
Schutzsaule verwendet (Dionex lonPac AS/AG 23-4um). Als Eluent wurde eine Natri-
umcarbonat/Natriumhydrogencarbonat-Lésung verwendet (Q = 0,75 ml/min). Das Probe-
ninjektionsvolumen betrug 100 pL.

Bromat

Bestimmung mittels HPLC-MS/MS-System (TSQ Vantage, Thermo Scientific) unter Ver-
wendung von '80 gelabeltem Bromat als interner Standard. Probenzugabe als Direktin-
jektion. Eingesetzte Analytiksaule: “Synergi™ Max-RP” (4 ym, phenomenex). Die Daten-
auswertung erfolgte mittels der Software Xcalibur 2.1. Weitere Details zur verwendeten
Methode siehe [2].

Organische
Spurenstoffe

Bestimmung mittels HPLC-MS/MS-System (SQ Vantage, Thermo Scientific) unter Ver-
wendung interner Standards .Probenzugabe als Direktinjektion, Analytiksaule: XSelect
HSS T3 (2,5 ym, 2,1 * 50 mm, Waters, USA)

Gelostes Ozon,
Ozonexposition

Bestimmung durch Entfarbung von Indigotrisulfonat bei 600 nm (¢ = 20.000 L/(mol*cm)
in Anlehnung an DIN 38408-3. Die 1 mM-Indigo-Stammlésung wurde i. d. R. kurz vor der
Versuchsdurchfiihrung erstellt und ansonsten in einer Braunglasflasche im Kihlschrank
(ca. 7°C) gelagert, da die Lésung nicht Gber einen langeren Zeitraum stabil ist (Rakness
etal. 2010).

Die Ozonexposition [mol*s] entspricht dem zeitlichen Integral der gelést-Ozonkonzentra-
tion in der behandelten Abwasserprobe bis zu vollstdndigen Abreaktion des Ozons. Zur
Bestimmung des zeitlichen Verlaufs der gelést-Ozonkonzentration wurde analog zu der
von (Zappatini & Gotz 2015) beschrieben Methode vorgegangen. Nach Zugabe des
Starkwassers wurde mittels Dispenser in regelmaRigen zeitlichen Abstanden jeweils 2
ml der ozonhaltigen Wasserprobe entnommen und Glasfladschchen (1 St. pro Probe) mit
vorgelegter Indigolésung (2 ml) zugegeben und vorsichtig geschwenkt. Der Zeitpunkt der
Probenentnahme seit der Starkwasserzugabe sowie die Wassertemperatur zu Beginn
des Zehrungsversuchs wurden dokumentiert. Zur Ermittlung des Referenzwerts der Indi-
golésung wurde analog verfahren, wobei anstelle der ozonhaltigen Abwasserprobe des-
tilliertes Wasser zugegeben wurde. Durchfiihrung als Triplikat und Verwendung des Mit-
telwerts des jeweiligen SAKseoo.

Zeit seit Ozonzugabe

hohe Ozonkon zentration

Abbildung 59: Entfarbung der Indigo-Losung in Abhdngigkeit der Ozonkonzentra-
tion (Beispiel).
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Parameter Methode

Die OH-Radikalexposition kann im Gegensatz zur Ozonexposition nicht direkt, sondern
nur durch die Abnahme von Tracersubstanzen bestimmt werden. Als Tracer eignen sich
prinzipiell alle Substanzen, die nicht bzw. nur marginal mit Ozon reagieren und deren
Reaktionskonstante mit den OH-Radikalen (Ko) bekannt ist. Ublicherweise wird als Tra-
cer para-Chlorbenzoeséure (para-chlorobenzoic acid, pCBA) verwendet, da dieser
schnell mit OH-Radikalen (Kow = 5 * 10° M's™") jedoch sehr langsam mit direkt mit Ozon
(Kos = 0,15 M's™") reagiert. Die Ausgangskonzentration nach Zugabe von pCBA zur
Probe liegt tblicherweise im Bereich von 100 — 160 pg/L, d. h. in der GréRenordnung von
1 UM (Lee et al. 2013; Zappatini & Gotz 2015; Zucker et al. 2016).
OH-Radikalexposi-

tion Im Rahmen des Projekts wurde auf die Zugabe eines externen Tracers wie pCBA ver-
zichtet und stattdessen die Abnahme von Substanzen ausgewertet, die sehr langsam mit
Ozon reagieren und bereits in der Abwasserprobe vorhanden sind. Die Ubereinstimmung
der auf beiden Wegen ermittelten OH-Radikalexposition konnte u. a. anhand der Ab-
nahme von lopromid und Primidon im Vergleich zu pCBA bestatigt werden [6]. Neben
dem verringerten Arbeitsaufwand (kein spiking und Messung von pCBA notwendig) lasst
sich diese Vorgehensweise auch nachtraglich auf die Auswertung von Daten aus Pilot-
bzw. groRtechnische Untersuchungen ausweiten. Diese Vorgehensweise ist natiirlich nur
mdglich, wenn geeignete OH-Radikaltracer in ausreichenden Konzentrationen im zu un-
tersuchenden Abwasser vorliegen.

8.5 Ozon: Verwendete Formeln

Die Berechnungsformeln zur Auswertung der Laborversuche sind in der nachfolgenden Ta-
belle 3 aufgelistet.

Tabelle 3: Verwendete Formeln zur Auswertung der Laborversuche.

Batch-Ozonung:

Ozondosis [mgOs/L] Dy = VSV,;:%
Ozoneintrag [mgOs/L] Esw =~ Dy

Gesamtvolumen [ml] Vges = Vprobe + Vstarkwasser
Verdiinnungsfaktor’ [ af = %

Elimination” %] AX = (1 —Cc—ddf) +100
Semi-Batch-Ozonung:

Ozondosis [mgOa/L] Dsp = IWUM
Ozoneintrag [mgOa/L] Esg = Dsg — IWUM
Elimination (%] AX = (1 -%) «100
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GroRtechnisch/Pilot:

. Qgaszuw*Cosgaszu
Ozondosis [mgOs/L] Der = %

. _ _ Qgasab*Cosgasab
Ozoneintrag [mgOa/L] Egr = Dgr o
Elimination %] AX = (1 -%) 100
Allgemein:

DOC-spezifischer
Ozoneintrag

[mgOs/mgDOC]  Epoc = —2

Cpoc.zu

Nitrit-korrigierter

Cnitrit-N,zu—CNitrit—N,ab
. m mgD E, = Epoc — 3,43 (—)
spez. Ozoneintrag [mgOs/mgDOC]  Epocorr = Evoc

Cpoc,zu

Mit:

Qgas,zu/ab Volumenstrom Zu- bzw. Abgas [m3/h]

Qaq Volumenstrom Ozonanlage [m®/h]

Co3gaszuab  Ozonkonzentration im Zu- bzw. Abgas [gOs/m?]

Cos,sw Ozonkonzentration im Starkwasser [mgOs/L]

Vsw Volumen zugegebenes Starkwasser [L]

VProbe Probevolumen [L]

Cxabizu Stoffkonzentration im Zu- bzw. Ablauf der Ozonung [mg/L bzw. 1/m bei SAK2s4]

Cxstart/end Stoffkonzentration vor bzw. nach Ozonierung der Probe [mg/L bzw. 1/m bei SAK2s4]

*) Berlicksichtigung der Probenverdiinnung durch die Starkwasserzugabe bei der Bilanzierung
bzw. Berechnung der Spurenstoffelimination.

8.6 Ozon: Details zu den durchgefiihrten Laborversuchen

100 BZF @ o®
— 80
X
5 60 —
E
i 40 -
E 117.3 *log(x) + 114.2
o
20 - o pH=7,0
e pH=75
0 4 e pH=80

00 02 04 06 08 10 12
Epoc ko [MgO3/mgDOC]

Abbildung 60: Vergleich der erzielten Spurenstoffelimination von Bezafibrat (BZF) durch Batch-
Ozonierung (var. Verdiinnung) derselben Wasserprobe mit zuvor angepasstem pH-Wert.
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Abbildung 61: Gegeniiberstellung der mittels Pilotanlage bzw. im Labor ermittelten relativen SAK2s4-
Abnahme (ASAK2s4) beziiglich des spezifischen Ozoneintrags.
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Abbildung 62: Standort N; Gegeniiberstellung der mittels einer groBtechnischen Ozonung (Legende:
Pilot) bzw. im Labor ermittelten Spurenstoffelimination von Benzotriazol (BTA) und Valsartansaure (VSA)
beziiglich des spezifischen Ozoneintrags bzw. der relativen SAK2ss-Abnahme (ASAK2s4).
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Abbildung 63: Standort O; Gegeniiberstellung der mittels einer groBtechnischen Ozonung (Legende:
Pilot) bzw. im Labor ermittelten Spurenstoffelimination von Benzotriazol (BTA) und Valsartansaure (VSA)
beziiglich des spezifischen Ozoneintrags bzw. der relativen SAKzss-Abnahme (ASAK2s4).
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Abbildung 64: Standort P; Gegeniiberstellung der mittels einer groBtechnischen Ozonung (Legende:
Pilot) bzw. im Labor ermittelten Spurenstoffelimination von Benzotriazol (BTA) und Valsartansaure (VSA)
beziiglich des spezifischen Ozoneintrags bzw. der relativen SAKzss-Abnahme (ASAK2s4).
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Abbildung 65: Standort Q; Gegeniiberstellung der mittels einer groBtechnischen Ozonung (Legende:
Pilot) bzw. im Labor ermittelten Spurenstoffelimination von Benzotriazol (BTA) und Valsartansaure (VSA)
beziiglich des spezifischen Ozoneintrags bzw. der relativen SAK2ss-Abnahme (ASAK2s4).

Tabelle 4: Ubersicht der analysierten Nitrosamine.

Name Abkiirzung BG
N-Nitrosodimethylamin NDMA 5ng/L
N-Nitrosoethylmethylamin NEMA 10 ng/L
N-Nitrosodiethylamin NDEA 10 ng/L
N-Nitrosodi-n-propylamin NDPA 5ng/L
N-Nitrosodi-n-butylamin NDBA 5ng/L
N-Nitrosopiperidin NPIP 5ng/L
N-Nitrosopyrrolidin NPYR 5ng/L
N-Nitrosomorpholin NMOR 5ng/L
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8.7 Ozon: Antworten
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Abbildung 66: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf Frage 1: Bitte bewerten Sie lhren eigen-
en Kenntnisstand zu folgenden Themen.

Verfahrenstechnik / Chemie—Ingenieurwesen /
Umwelttechnik

Chemie / Chemische Analytik
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Andere ingenieurstechnische Richtungen
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Abbildung 67: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,Welchen fachlichen Hinter-
grund haben Sie?*“ (Mehrfachangaben waren méglich).
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Abbildung 68: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,In welcher Art von Einrich-
tung arbeiten Sie?*“ (Mehrfachangaben waren méglich).
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Abbildung 69: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,Erwarten Sie bei der Ozon-
ung von gereinigtem Abwasser die Bildung folgender Verbindungen?“
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Abbildung 70: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,Erwarten Sie toxikologische
Wirkungen von folgenden bei der Ozonung (mdglicherweise) gebildeten Verbindungen?". TP = Transfor-
mationsprodukte.
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Abbildung 71: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,Was denken Sie: Wie gut
sind die folgenden nachgeschalteten Verfahren lhrer Meinung nach geeignet, um die moéglicherweise
durch Ozonung gebildeten toxikologisch wirksamen Verbindungen wieder zu entfernen oder biologisch
abzubauen?".
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Abbildung 72: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,Welche der folgenden End-
punkte von In-vitro-Tests sind Ihnen vertraut?". Vollstdndige Antwortauswahl: unbekannt = , Test/End-
punkt ist mir unbekannt“, bekannt = ,,Test/Endpunkt ist mir aus der Literatur / von Projektpartnern
bekannt“, Einsatz = ,, Test/Endpunkt wird von mir bzw. meinen Mitarbeitern regelméaBig eingesetzt*,
entw./norm =, Test/Endpunkt wurde von mir bzw. meinen Mitarbeitern entwickelt / normiert®.
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Abbildung 73: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,Wie schétzen Sie die Eig-
nung der folgenden Endpunkte von In-vitro-Tests zur Bewertung von Verfahren der weitergehenden

Abwasserreinigung auf einer Skala von 1 bis 5 ein?".
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Abbildung 74: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,In welchem Umfang stellen
folgende Fehlerquellen ein Hindernis fiir die Bewertung der weitergehenden Abwasserreinigung durch
biologische In-vitro Testverfahren dar?".
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Abbildung 75: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,Welche der folgenden End-
punkte von In-vivo-Tests sind lhnen vertraut?". Vollstandige Antwortauswahl: unbekannt =, Test/End-
punkt ist mir unbekannt“, bekannt = ,, Test/Endpunkt ist mir aus der Literatur / von Projektpartnern
bekannt“, Einsatz = ,, Test/Endpunkt wird von mir bzw. meinen Mitarbeitern regelméBig eingesetzt®,
entw./norm =, Test/Endpunkt wurde von mir bzw. meinen Mitarbeitern entwickelt / normiert*.
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Abbildung 76: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,Wie schétzen Sie die
Eignung der folgenden Endpunkte von In-vivo-Tests zur Bewertung von Verfahren der weitergehenden

Abwasserreinigung auf einer Skala von 1 bis 5 ein?".
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Abbildung 77: Antworten aller Teilnehmer der Onlineumfrage auf die Frage ,,In welchem Umfang stellen
folgende Fehlerquellen ein Hindernis fiir die Bewertung der weitergehenden Abwasserreinigung durch
biologische In-vivo Testverfahren dar?".

Nachfolgend sie die Freitextantworten zu den jeweiligen Fragen der Okotox-Umfrage aufge-
fuhrt. Um eine Zuordnung von aufeinander aufbauenden Antworten nachzuvollziehen, wurden
die umfrageinternen ldentifikationsnummern (ID) mit angegeben.

Frage: ,,Welche Verbindungen kénnen sich lhrer Meinung nach zusétzlich bei der Ozonung von
gereinigtem Abwasser bilden?*

o (ID: 47420396) Epoxide
(ID: 47453225) N-oxide, Hydroxylierte Produkte

Chromat, Freisetzung Metalle

(ID: 47575052) Zahlreiche Transformationsprodukte
(ID: 47584804) Es kann sich eine Selektion von Antibiotika-resistenten Bakterien zeigen

)
)
(ID: 47455978)
)
)
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(ID: 47590689) Nitrit
(ID: 47592560) Transformationsprodukte
o (ID: 47618780) Oxide
)
)

o (ID: 47917690) N-oxide, hydroxylamine, nitrosoverbindungen, sulfoxide
e (ID: 47981874) BDOC

Frage: ,,Welche weiteren bei der Ozonung gebildeten Verbindungen kénnen lhrer Meinung nach
toxikologisch wirksam sein?*

o (ID: 47424224) Ich finde den Begriff Toxikologisch seh unprazies; humantoxisch, Gewas-
ser 6kologisch; akut toxisch?
e (ID: 47679174)Tramadol-N-oxid

Frage: ,Wie schitzen Sie die Eignung der folgenden Endpunkte von In-vitro-Tests zur Bewertung
von Verfahren der weitergehenden Abwasserreinigung auf einer Skala von 1 bis 5 ein?":

o (ID: 47420522) "Test 14 sind nur geeignet um die Leistungsfahigkeit der Reinigung zu
Uberprifen. Mit lhnen kann NICHT untersucht werden ob sich toxische Transformations-
produkte bilden. Test 5-12 sind hingegen geeignet um die Bildung von toxischen Trans-
formationsprodukten zu iberwachen. Wir haben regelmassig den AMES Test TA98 und
100 eingesetzt um zu Uberpriifen ob eine Ozonung fir eine Klaranlage in Frage kommt
oder nicht. Wir haben noch gute Erfahrungen mit dem kombinierten Algentest zur Uber-
wachung der Leistungsfahigkeit gemacht. Zusatzlich verwenden wir auch einen chroni-
schen Reproduktionstest mit Ceriodaphnia dubia um einen Test in der Batterie zu haben
der einen gesamtheitlichen Ansatz reprasentiert.”

e (ID: 47421804) "Nach meiner Erfahung ist lediglich der Ames Test mit dem Stamm
YG7108 ohne S9 geeignet um eine erhdhte Toxizitat nach Ozonierung zuverlassig in
vitro zu detektieren und damit auch die Effektivitat einer biologischen Nachbehandlung
zur Entgifutng von Oxidationsprodukten zu untersuchen. Die (ibrigen Tests sind im We-
sentlichen geeignet um die Entgiftung von Spurenstoffen zu verifizieren."

Frage: ,,In welchem Umfang stellen folgende Fehlerquellen ein Hindernis fiir die Bewertung der
weitergehenden Abwasserreinigung durch biologische In-vitro Testverfahren dar?"

o (ID: 47420522) "So zu lesen: Wenn die Sensitivitdt zu gering ist, dann ware es ein sehr
grosses Hindernis. Dies ist aber bei den meisten in vitro Test NICHT der Fall. Zeitversatz
mit bestimmter Lagerungstechnik kein Problem. Entweder einfrieren oder SPE und dann
zeitversetzte Durchfiihrung des Biotests mit Extrakt."

o (ID: 47421804) "Polare Oxidationsprodukte werden vermutlich nur unzureiochend ange-
reichert wahrend in vitro Tests haufig nicht sensitiv oder nicht geeinget sind um native
Wasserproben zu untersuchen. Lediglich der Ames mit YG7108 konnte zuverlassig er-
héhte >Tox nach Ozonierung in SPE angereicherten Wasserproben detektieren.”

e (ID: 47570463) "Proben sollten auf jeden Fall angereichert werden, dann entfallen viele
der genannten Probleme. Auch in nativen Proben wird man aufgrund des mikrobiologi-
schen Abbaus nie das Wirkpotential aller Stoffe nachweisen kdnnen. Angereichert sind
die Proben zumindest lagerfahig und auch noch als Ruickstellprobe fiir eine chemische
Analytik verfigbar.

e Was fehlt ist ein normiertes "Anreicherungsverfahren".
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Frage: ,,Wie schitzen Sie die Eignung der folgenden Endpunkte von In-vivo-Tests zur Bewertung
von Verfahren der weitergehenden Abwasserreinigung auf einer Skala von 1 bis 5 ein?"

e (ID: 47420522) "Wenn beim Algentest oder Wasserlinsentest mit nativem Abwasser ge-
arbeitet wird, entstehen durch die im Abwasser enthaltenen Nahrstoffe eine Fordereffekt
beim Wachstum welcher mdgliche toxische Effekte maskiert. Sobald mit SPE Extrakten
gearbeitet wird ist dies nicht mehr der Fall --> kombinierter Algentest (aktuell in der ISO
Zulassungsverfahren)"

o (ID: 47570463) "Bitte vergleichen Sie die Publikation: Ternes et al. (2017): Integrated
Evaluation concept to assess the efficiancy of advanced wastewater Treatment pro-
cesses for Elimination of micropollutants an pathogens. Environ. Scie. Technol.51: 308-
319. Diese fasst die prioritdren Ergebnisse und Essenzen des BMBF TransRisk-Projek-
tes zusammen. Hier wurde ein interdisziplinarer, in-vitro basierter Versuch einer Bewer-
tung von behandeltem Abwasser gemacht. Im Rahmen des Projektes haben wir alle be-
handelten Abwasser auch mit folgenden in-vivo Verfahren getestet: Wachstumstest
Lemna, Repro Daphnia, Lumbriculus & Potamopyrgus. Die in-vivo Verfahren ergaben
hier kein einheitliches und reproduzierbares Bild. Dies nicht, weil die Tests nicht gut sind,
sondern weil Abwasser, auch nach Aufbereitung, noch immer ein Vielstoffgemisch ist.
Was die Ergebnisse verfalschte bzw. maskierte waren die Matrix-Effekte des Abwassers
selbst (i. e. hoher Nahrstoffgehalt, Salzgehalt, Leitfahigkeit), d. h. Effekte von Nahrstoffen
waren nicht von Effekten chemischer Substanzen unterscheidbar. Nicht umsonst sind die
in-vivo Tests eigentlich fiir die Monosubstanztestung vorgesehen.... Aus diesem Grund
haben wir uns dazu entschieden, Abwasser ausschlieRlich mit in-vitro-Verfahren zu be-
werten. Sinnig scheint mir der Vorschlag des Kollegen Frank Brauer (UBA), die Proben
anzureichern und dann in in-vivo Akuttests zu testen... einfach mal beim UBA nachfra-
gen...."

Frage: ,,In welchem Umfang stellen folgende Fehlerquellen ein Hindernis fiir die Bewertung der
weitergehenden Abwasserreinigung durch biologische In-vivo Testverfahren dar?"

o (ID: 47420396) "Zeitversatz zwischen Probenahme und Testdurchfiihrung" nur relevant
bei der tesung im Labor. Fir In-vivo-Testverfahren wiirde ich ohnehin die Testung im
Durchfluss on site vorsehen.

e (ID: 47570463) Aufgrund meiner vorhergehenden Erlduterung erlbrigen sich hier die An-
gaben.

Frage: ,,Welche der folgenden Testverfahren wiirden Sie fiir Voruntersuchungen im LabormaR-
stab (< 2 L Wasserprobe) empfehlen, um die Eignung der Ozonung fiir einen konkreten Klaran-
lagenstandort abzukldren (Mehrfachantworten sind méglich)?"

e (ID: 47420396) "Aufgrund des geringen Wasservolumens kommen ausschlieBlich In-
vitro-Assays fir die Testung nativer Proben (Anti-Estrogenitat udn Anti-Androgenitét)
bzw. von SPE-Extrakten (alle anderen genannten Assays) in Frage."

o (ID: 47420522) "Anstatt des Algenwachstumstest (Chron. Toxizitat 96h; z. B. Desmode-
smus sup.) wiirde ich einen kombinierten Algentest empfehlen. FELST nur auf der Klar-
anlage im Pilot-Massstab bei grésseren langfristigen Abklarungen (integriert starke
Schwankungen des Abwasserqualitat bei Industrieeinleitern).”

o (ID: 47421804) 2L Wasserprobe sind selbstverstandlich nicht ausrreichen d fir FELST
oder Lumbriculus Test. Hierfur sind Durchflussanlagen notwendig.
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o (ID: 47570463) Wurde den Dioxin-Screen noch hinzunehmen....

o (ID: 47590689) "Die Auswahl der Tests folgt der erwartenden Zusammensetzung der
Mikroschadstoffe im Abwasser bzw. behandelten Abwasser in Abhangigkeit vom Ein-
zugsgebiet. Die Wirkungen werden auch vom Gewassertyp und den darin lebenden
(funktionellen) Organismengruppen abhéangig. Sind Standgewasser betroffen sind z. B.
Cladoceren als Testorganismen sinnvoll, Gammariden in Bachen. Der Reproduktionstest
der Zwergdeckelschnecke ist bei entsprechendem stofflichen Hintergrund geeignet- aber
selten ohne Anreicherung. Prinzipiell ist die Anreicherung ein methodisches Problem.
Normierung ist er notwendig um Bioteste in natirlichen Gewassern sicher anwenden zu
kénnen und Fehlbefunde zu vermeiden. Bioteste ersetzen keine ékologischen Bewer-
tungsverfahren kénnen diese als Screening oder Vorwarnung fur stoffliche Einflisse sehr
gut erganzen."
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