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Nachts auf der LandstralRe begegnete mir die Weisheit
in Gestalt einer Fiichsin. Ihre Augen leuchteten
mich an und schon war sie verschwunden.
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Kurzfassung
Stickstoff, Spurenstoffe und Krankheitserreger kénnen auch in geringen Mengen Schaden in
Gewassern bzw. beim Menschen verursachen. In dieser Arbeit soll geklart werden, inwieweit
das naturnahe Abwasserreinigungsverfahren der technischen Feuchtgebiete zur Nachreini-

gung von Abwasser geeignet ist.

Daflr wurden in Berlin sieben bewachsene Bodenfilter und Abwasserteiche im techni-
schen Malistab einer Klaranlage mit Nahrstoffelimination nachgeschaltet. Ein Sandfilter, ein
Sandfilter mit Lehm und ein Sandfilter mit LAngsgraben wurden Uberstaut und auf diese Wei-
se vertikal kontinuierlich beschickt. Bei den Teichen handelte es sich um einen flachen be-
pflanzten Teich, einen Teich mit Pflanzenschwimmmatten, einen unbepflanzten Teich und
einen am Ufer bepflanzten Graben. Mit Tracertests und Messungen zur Wasserdurchlassig-
keit der Filter wurden die Aufenthaltszeiten exemplarisch bestimmt und das Durchlaufverhal-
ten der einzelnen Anlagen charakterisiert. Der Zulauf und die Ablaufe wurden Uber einen
Zeitraum von sieben Jahren bei bestimmten Volumenstréomen zwischen 25 und 200 mm/d
regelmafig auf Stickstoff, Phosphor und andere Abwasserstandardparameter hin analysiert.
Die hygienisch-mikrobiologische Qualitat wurde in 11 Messkampagnen bestimmt anhand der
bakteriellen Indikatoren E. coli und Enterokokken sowie dreimal anhand des Virenindikators
somatische Coliphagen. Das Puffervermégen bei kurzzeitigen VolumenstéRen, wie sie kom-
munale Klaranlagen nach Starkregenereignissen belasten, wurde getestet. Die Abbauleis-
tung des Sandfilters mit Langsgraben, des Teiches mit Pflanzenschwimmmatten und des
Unbepflanzten Teiches fir 18 Pharmaka verschiedener Zusammensetzung und 11 Metaboli-
te wurde in zwei Messkampagnen untersucht. Diese Feldstudie war begleitet von einem

Photoabbauexperiment in situ.

Die geringen Stickstoffzulaufkonzentrationen von gsN = 11 mg/l wurden von allen Anlagen
ganzjahrig durch Denitrifikation vermindert, im Mittel um 35 % (Bepflanzter Teich) bis 70 %
(Sandfilter mit Lehm). Der Sandfilter mit Langsgraben und der Graben erreichten die besten
Flachenabbauleistungen (0,53 NOs-N g/(m?-d) durch ihre héhere hydraulische Belastbarkeit.
Die bewachsenen Bodenfilter zeichneten sich besonders im Winter durch geringere Re-
doxpotenziale in den Ablaufen aus. Das dampfte den temperaturbedingten Leistungsabfall
der Denitrifikation und flihrte zu einer stabileren Leistung im Vergleich mit den Teichanlagen.
Ermdglicht wurde die nachgeschaltete Denitrifikation ohne externe Kohlenstoffquelle durch
die Eigenversorgung mit leichtabbaubaren Kohlenstoffen aus der Photosynthese der Pflan-

zen in den technischen Feuchtgebieten.

In der Abwasserdesinfektion wurde die E. coli-Zahl im Zulauf von 10%° / 100 ml durch die
technischen Feuchtgebiete um 1,7 Zehnerpotenzen (Graben und Unbepflanzter Teich) bis

2,3 Zehnerpotenzen (Sandfilter mit Lehm) gesenkt. Wider Erwarten wirkten sich Anlagentyp,
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Zulaufvolumenstrom und Temperatur nicht signifikant auf die hygienisch-mikrobiologische
Ablaufqualitat aus. Die Ablaufe des Teichs mit Pflanzenschwimmmatten und des Bepflanzten
Teiches entsprachen ausgezeichneter Badegewasserqualitdt gemalt EU-Badegewasser-
richtlinie [2006] und waren, wie auch der Ablauf des Sandfilters mit Langsgraben, zur
Bewasserung von Obst und Gemuse zur Konservierung geeignet [DIN 19650 1999]. Sowohl
die Filterpassage als auch die Wasserphase trugen zur Hygienisierung bei. Ein Einfluss des

Pflanzenbewuchses konnte nicht festgestellt werden.

Die Héhe des Volumenstroms wirkte sich in den getesteten Bereichen nicht auf die Ablauf-
konzentrationen aus. Doch die Anlagentypen unterschieden sich eindeutig in ihrem Durch-
laufverhalten und ihrer hydraulischen Belastbarkeit: Sandfilter, Sandfilter mit Lehm und
Bepflanzter Teich nutzten ihr Wasservolumen zu weniger als 20 % aus. Im Gegensatz dazu
lag der hydraulische Wirkungsgrad des Sandfilters mit Langsgraben bei Gber 90 %. Seine
Langsgraben wirkten sich gunstig aus und ermdglichen eine dauerhafte hydraulische
Belastung dieses Bodenfilters von 100 mm/d. Dagegen war der Sandfilter mit Lehm zu wenig

wasserdurchlassig flr den dauerhaften Betrieb.

Kurzzeitige VolumenstoBe zwischen 160 mm/8 h und 200 mm/6,5 h wurden von den tech-
nischen Feuchtgebieten hydraulisch, stofflich und hygienisch gut abgepuffert. Der Sandfilter
mit Langsgraben und der Graben hielten sogar der hochsten getesteten Belastung von
240 mm/8h bzw. 250 mm/6,5h stand. Erst bei der drastischen langfristigeren Uberlastung mit
1.300 mm/d verschlechterte sich die Abwasserdesinfektionsleistung des Sandfilters mit

Langsgraben auf 0,9 Zehnerpotenzen E. coli-Reduktion.

Von den untersuchten Arzneimitteln und Arzneimittelrickstanden wurden 13 Substanzen
(Diclofenac, 3-Hydroxycarbamazepin (3-OH-CBZ), Venlafaxin (VLX), O-Desmethylvenlafaxin
(O-DM-VLX), Tramadol (TMD), Trimethoprim, Erythromycin, Clarithromycin, Metoprolol,
Atenolol, Bezafibrat, Acyclovir und Codein) in wenigstens einer der drei getesteten Anlagen
um mehr als 70 % entfernt. Das Photoabbauexperiment in situ zeigte, dass der lichtinduzier-
te Abbau ein wichtiger Eliminationsmechanismus fiir Diclofenac, O-DM-TMD, O-DM-VLX und
2-Hydroxycarbamazepin (2-OH-CBZ) und 3-OH-CBZ war. Dabei wurde kein biologischer
Abbau beobachtet aul3er fiir Metoprolol. Folglich sind Teichboden und Filtermaterial wichtige
Aufwuchsflachen fur Biofilme, die den mikrobiologischen Pharmakaabbau férdern. Die gerin-
gen Redoxbedingungen des Sandfilters mit Langsgraben und des Teiches mit Pflanzen-
schwimmmatten ermoglichten den anaeroben Abbau von Diatrizoat und Sulfametoxazol,
welche sich unter aeroben Bedingungen persistent verhalten. Andererseits war in diesen
Anlagen der aerobe Abbau limitiert. Deshalb wird fur den Spurenstoffabbau eine Hybridanla-

ge empfohlen, die das Abwasser verschiedenen Umgebungsbedingungen in Folge aussetzt.
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Die von nachgeschalteten technischen Feuchtgebieten verursachten Klimagase und Kosten

liegen in einer dhnlichen GréRenordnung wie die anderer Abwasserreinigungsverfahren.

Technische Feuchtgebiete erbringen als Nachreinigungsschritt robuste Leistungen in der
Nitratentfernung, Abwasserdesinfektion und partiellen Spurenstoffentfernung. Fir die Ausle-

gung ist die hydraulische Belastbarkeit das Schlisselkriterium der Reinigungsleistung.



Abstract
Nitrogen, micropollutants and pathogens, even in small amounts, may cause damage to the
aquatic environment and even to humans. This thesis reveals the feasibility of constructed

wetlands as a post treatment step.

For this purpose, seven constructed wetlands and ponds were installed at a technical
scale following the conventional biological wastewater treatment at a municipal wastewater
treatment plant equipped for nutrient removal. A sandy subsurface flow constructed wetland
(sandy SSF), a sandy loamy SSF, and a sandy SSF with longitudinal ditches were operated
at water levels higher than the filter bed, providing vertical flow conditions. The aquatic sys-
tems were: a surface flow wetland (SF), a pond with floating plants, an unplanted pond and a
ditch planted at the banks. Tracer tests and measurements of the water permeability charac-
terized the flow regimes and the actual retention times for each system. For seven years,
influent and effluents were analysed regularly for nitrogen, phosphorus and other wastewater
standard parameters for flows ranging between 25 und 200 mm/d. The hygienic water quality
was determined through the bacterial indicators E. coli and enterococci over 11 measure-
ment phases. Occasional analyses of the viral indicator somatic coliphages completed the
picture. The ability to buffer short hydraulic overloads of the type that strain municipal
wastewater treatment plants after heavy storm events was examined. Removal and fate of
18 pharmaceuticals of different compound classes and 11 human metabolites were investi-
gated in the sandy SSF with ditches, the unplanted pond and the pond with floating plants
during two measurement phases. This field-site study was accompanied by an in situ photo-

degradation experiment.

The low nitrogen concentrations of Nwt = 11 mg/l were reduced by denitrification through-
out the year by an average value of 35 % (SF) and even up to 70 % (sandy loamy SSF). The
sandy SSF with ditches and the ditch achieved the best areal nitrate removal rate (0.53 NO3™-
N g/(m?d) because of their higher hydraulic loading capacity. The SSFs were characterized
by lower redox potentials in the effluents, especially during winter. These favourable condi-
tions curbed the decrease of performance caused by lower temperatures, thereby stabilizing
the performance of the SSFs in comparison with the SF and the ponds. The CW'’s litter pro-
vided the carbon necessary for downstream denitrification, indicating an advantage com-

pared to the technical treatment systems.

In the field of wastewater disinfection, the influent (10%° / 100 mL E. coli) underwent a re-
duction of 1.7 (ditch) to 2.3 (sandy loamy SSF) orders of magnitude. Contrary to expecta-
tions, neither type of treatment, loading or temperature affected the count of E. coli signifi-
cantly. The effluents of the pond with floating plants and of the SF comply with the threshold

values of the European Union [2006] for excellent bathing water quality. Together with the
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effluent of the sandy SSF, they are suitable for the irrigation of fruits or vegetables for con-
servation according to the German standard DIN 19650 [1999]. According to the WHO guide-
line [2006] all effluents can be reused as irrigation water, if drip irrigation is applied or the
products are washed after harvesting. The processes of disinfection occurred during the pas-
sage through the filter medium as well as through the water phase. An influence of the plant

cover could not be observed.

The magnitude of the flow rate did not show any effect on the effluent concentrations within
the tested range. However, the designs clearly differed in terms of flow regime and hydraulic
loading capacity: the sandy SSF, the sandy loamy SSF and the SF used less than 20 % of
their water volume. In contrast, the sandy SSF with ditches was characterized by a hydraulic
efficiency of more than 90 %. Its longitudinal ditches provided favourable conditions allowing
a long-lasting hydraulic loading of 100 mm/d. By contrast, the water permeability of the sandy

loamy SSF is too low to even recommend its design for permanent operation.

Short term overloads between 160 mm / 8 h and 200 mm / 6.5 h were well buffered with
regard to hydraulic conditions, nitrogen concentrations and hygienic indicators. The sandy
SSF with ditches and the ditch withstood even the highest loading of 240 mm / 8 h and 250
mm / 6.5 h, respectively. Only the drastic and longer overloading of 1,300 mm/d decreased

the E. coli reduction capacity of the sandy SSF with ditches to 0.9 orders of magnitude.

Thirteen of the analysed pharmaceuticals and transformation products (diclofenac, 3-
hydroxycarbamazepine (3-OH-CBZ), venlafaxine (VLX), O-desmethylvenlafaxine (O-DM-
VLX), tramadol (TMD), trimethoprim, erythromycin, clarithromycin, metoprolol, atenolol,
bezafibrate, acyclovir and codeine) were consistently removed by more than 70 % in at least
one of the three treatment systems during summer. In the open water pond, photodegrada-
tion was found to be an important process for the removal of diclofenac, O-
desmethyltramadol (O-DM-TMD), O-DM-VLX as well as 2-hydroxycarbamazepine (2-OH-
CBZ) and 3-OH-CBZ. In contrast to the field-site study, no removal of target compounds by
biodegradation was observed in the in situ degradation experiments without sediment addi-
tions except for metoprolol. This suggests that biodegradation of most substances is im-
proved by the presence of microbially active surfaces such as those provided by the sedi-
ment in the pond, and, to a higher extent, by the filter passage in the SSF. Low redox
conditions (absence of nitrate) within the SSF and the pond with floating plants were favour-
able for the anaerobic degradation of some compounds that are aerobically quite persistent,
such as sulfamethoxazole (SMX) and diatrizoate. In contrast, the results indicated that at
least during summer months, the prevailing low redox conditions can limit the aerobic bio-
degradation in the SSF. As a conclusion, a hybrid treatment-sequence of various constructed

wetland designs is suggested to provide suitable degradation conditions for micropollutants.
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The greenhouse gases and costs associated with downstream constructed wetlands are in

the same range as other wastewater treatment technologies.

Constructed wetlands perform well as post-treatment steps for denitrification, wastewater
disinfection and partial elimination of micropollutants. For the dimensioning of constructed
wetlands as a post treatment, the hydraulic loading capacity is the key parameter for its re-

moval capacity.
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Abkurzungsverzeichnis
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1 Einleitung

Technische Feuchtgebiete sind energiesparsame, flachenintensive, naturnahe Verfahren mit
denen organische Kohlenstoffverbindungen sicher aus dem Abwasser entfernt werden. Dar-
Uber hinaus haben sie Potenziale zur nachgeschalteten Abwasserreinigung [KADLEC &
WALLACE 2008, BARJENBRUCH et al. 2008]. Doch technische Verfahren (s. Kap. 2.2.3.3,
2.2.5.4, 2.2.6) kommen haufiger zum Einsatz. Ein Grund liegt darin, dass Untersuchungen
zur Entwicklung von Bemessungsvorgaben fir technische Feuchtgebiete zur Nachreinigung
von Abwasser fehlen [NOWAK et al. 2009].

Deshalb wird in dieser Arbeit die Leistung von sieben technischen Feuchtgebieten im techni-
schen Malfdstab untersucht. Die Anlagen sind in Lage, GroRRe, Zulaufqualitat und Alter iden-

tisch. Kap. 3.1 beschreibt, wie sich ihr Aufbau unterscheidet in:
e Einsatz und Art des Filtermaterials

o Wassertiefe der Teiche

e Zonierungen quer und senkrecht zur Fliel3richtung

e Lange-Breite-Verhaltnis der Teichanlagen oder

e Pflanzenbewuchs.

Insbesondere flr die Anlagentypen ,lberstauter Vertikalfilter* und Teich mit Pflanzen-
schwimmmatten sind bisher keine Untersuchungsergebnisse in gréRerem Umfang bekannt.
Das hydraulische Verhalten wird mit Tracerexperimenten und Wasserdurchlassigkeitstests in
Kap. 4.1 charakterisiert. Die Reinigungsleistungen werden in Abhangigkeit von variablen
Parametern wie hydraulische Belastung, Jahreszeit und Temperatur bestimmt (Kap. 3.2). Die
sich einstellenden physikalischen Milieubedingungen wie Sauerstoffkonzentration und Re-
doxpotenzial werden gemessen und zur Interpretation der Prozesse in den Anlagen heran-

gezogen (Kap. 4.2).

KADLEC & WALLACE [2008] gaben an, dass Ablaufkonzentrationen von 5 bis 15 mg/l Nitrat-
stickstoff erreicht werden kénnen. Doch laut dem Arbeitsblatt 262 der Deutschen Vereini-
gung fur Wasserwirtschaft, Abwasser und Abfall e.V. [DWA 2006] ist ,eine gesicherte Bemes-
sung zur Einhaltung eines Grenzwertes fur Gesamtstickstoff von 18 mg/l nach heutigem
Wissensstand nicht mdglich“. Diese Diskrepanz zwischen Stand der Wissenschaft und Vor-
gaben flur Planer soll verkleinert werden. Fir belastbare allgemeinglltige Ergebnisse und
den Nachweis eines robusten Leistungsbildes ist die Studie tUber mehrere Jahre angelegt.
Das ist auch der Verfahrenseigenschaft der technischen Feuchtgebiete geschuldet, dass die
wenigen Regelmdglichkeiten nachtragliche Eingriffe in den Prozess erschweren. Fir die De-

nitrifikation werden folgende limitierende Faktoren untersucht:
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o Temperaturabhangigkeit: Die GrofR¥flachigkeit der naturnahen Verfahren sorgt fir eine
starkere Auskuhlung. Deshalb wird ihnen unterstellt, ihre Stickstoffentfernungsleistung

komme im Winter zum Erliegen. Der Leistungsabfall wird in Kap. 4.3.2 quantifiziert.

e Sauerstofffreiheit: Kap. 4.3.3 zeigt Zusammenhange zwischen Redoxpotenzial und

Nitratkonzentrationen in den Anlagenablaufen.

e Leichtabbaubare Kohlenstoffverbindungen: Kap. 4.3.5 stellt dar, inwieweit die Eigenver-

sorgung aus Pflanzenbestandsabfall zur Kohlenstoffbereitstellung beitragt.

Technische Feuchtgebiete sind in der Lage, die hygienische Qualitat von Abwasser zu ver-
bessern [HAGENDORF et al. 2002; BARJENBRUCH et al. 2008]. Doch die Einhaltung von Hygie-
neanforderungen kann erst fir bereits bestehende Anlagen durch aufwendige Beprobungs-
kampagnen nachgewiesen werden. Eine gezielte Bemessung zur Abwasserdesinfektion ist
bisher nicht mdglich [DWA-A 262 2006]. Deshalb werden im Kap. 4.4 folgende Fragestellun-

gen beantwortet:

e Wie grol} ist der Einfluss der Faktoren hydraulische Belastung und Aufenthaltszeit, Fil-

termaterial, Jahreszeit sowie anderer Abwasserparameter?

e Mit welchem Anlagentyp sind welche Grenzwerte zur Wiederverwendung des Wassers

fur Bewasserungs- und Badezwecke sicher einhaltbar?

Plétzliche hydraulische Uberlastungen in Folge von Starkregenereignissen sind neben
geringen Temperaturen die kritischen Einflussfaktoren fir die Leistungsfahigkeit von konven-
tionellen Klaranlagen. Technische Feuchtgebiete mit freier Wasseroberflache sind als ,Si-
cherheitsfilter” zur Abwasserbehandlung im Regenwetterfall besonders geeignet, da sie mit
kurzzeitigen Durchflusserhdhungen umgehen kénnen. Der Wasserstand erhdht sich und
puffert so die hydraulische Belastung ab [KADLEC & WALLACE 2008]. Unklar ist jedoch:

e welchem Volumenstrom Uberstaute Vertikalfilter ohne Schaden am Filterkdrper (wie Aus-

spulungen) standhalten und
e inwieweit die Reinigungsleistung erhalten bleibt (s. Kap. 4.3.6 und 4.4.2).

Pharmaka und ihre Transformationsprodukte kénnen bereits in Spuren Wasserorganismen
beeinflussen. Technische Feuchtgebiete haben das Potenzial verschiedene Spurenstoffe
partiell zu entfernen, wobei jedoch Kenntnisse Uber ginstige Abbaubedingungen und das
Leistungsbild bestimmter Anlagendesigns fehlen [ZHANG et al. 2014]. In Voruntersuchungen
deutete sich flr die Versuchsanlagen ein Potenzial zur Entfernung des polaren und relativ
persistenten Schmerzmittels Phenazon sowie seiner Metabolite Formyl-amino-antipyrin und
Acetyl-amino-antipyrin an [RUHMLAND 2007]. Das Ziel der Spurenstoffversuche war es, die
Reinigungsleistung des Sandfilters mit Langsgraben, des Teiches mit Pflanzenschwimm-

matten und des Unbepflanzten Teiches fir ein breites Stoffspektrum an Pharmaka und
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Pharmakametaboliten zu ermitteln. Die Reinigungsleistung wird in Kap. 4.5.1 im
Zusammenhang mit den Umgebungsparametern (Sauerstoffkonzentration, Redoxpotenzial,
Sonneneinstrahlung) interpretiert. Dartiber hinaus wird in Kap. 4.5.2 ein in situ Experiment

vorgestellt, um den Beitrag des Photoabbaus zu bewerten.

Sowohl Abwasserreinigungsverfahren als auch natlrliche Feuchtgebiete verursachen Kili-
magasemissionen. Mit Hilfe von Literaturangaben werden die Klimagasemissionen der Ver-

suchsanlagen abgeschatzt und diskutiert in Kap. 4.6.

Die Leistungen von bewachsenen Bodenfiltern und oberflachig durchstromten Feuchtgebie-
ten sowie Teichanlagen werden traditionell von unterschiedlichen Autoren in separaten Stu-
dien untersucht [KADLEC & WALLACE 2008] bzw. [SHILTON 2005], so dass ein objektiver Ver-
gleich schwierig ist. Eine vergleichende Studie der oben genannten Reinigungsaufgaben im
technischen Malstab fehlt bisher flir den Nachreinigungsschritt. Deshalb vergleicht diese
Dissertation bewachsene Bodenfilter und Teiche unter gleichen Randbedingungen. Damit
ermoglicht sie dem Planer eine Abwagung, ob der gréRere bautechnische Aufwand (s. Kap.
4.7.1) der bewachsenen Bodenfilter durch ihre héhere Leistung gerechtfertigt ist. Daran
schliel3t Kap. 4.7.2 mit der Kostengegeniiberstellung alternativer Nachreinigungsstufen an.
SchlieBlich wird in Kap 4.8 zusammengetragen, welche Anlagendesigns glinstig und welche

Konstruktionsmerkmale vorteilhaft sind.

2 Stand der Wissenschaft
2.1 Grunde fur die Abwassernachreinigung
Die allgemeinen Anforderungen an die Qualitat von geklartem Abwasser sind vom Europarat
in der ,Richtlinie Uber die Behandlung von kommunalem Abwasser® [1991] und in
Deutschland durch die Uberwachungswerte der Abwasserverordnung festgelegt [AbwV
2009]. Nach dem Immissionsprinzip werden flir sensible Wasserkérper lokal strengere
Anforderungen aufgestellt. Diese Anforderungen umfassen die Elimination von
Pflanzennahrstoffen (Stickstoff und Phosphor), organischer Belastung, Schwebstoffen sowie
die Verbesserung der hygienischen Qualitat und Senkung der Toxizitat. Erstmals wurden in
der Oberflachengewasserverordnung Grenzwerte auch fur anthropogene Spurenstoffe
eingefihrt [OGEWV 2011]. Die dort getroffene Stoffauswahl kommt im kommunalen Abwasser

jedoch normalerweise nicht vor.

Bei der Wasserwiederverwendung muss das Gesundheitsrisiko flir das Betriebspersonal, die
Wassernutzer, die Verbraucher von bewasserten Agrarprodukten und die Bevolkerung mini-
miert werden. Das betrifft in erster Linie Humanpathogene (s. Kap. 2.1.2) und schwer ent-
fernbare Spurenstoffe (s. Kap. 2.1.3) [FUHRMANN et al. 2012].



18 Stand der Wissenschaft

Die notwendigen Qualitatsverbesserungen des bereits biologisch behandelten Abwassers
kénnen durch Nachreinigung erreicht werden. Da technische Feuchtgebiete vor allem fur die
Stickstoffentfernung, Abwasserdesinfektion und eventuell auch fir die Spurenstoffentfernung

Potenziale aufweisen, liegt darauf der Fokus der folgenden Ausfihrungen.

2.1.1 Stickstoff und Phosphor
Stickstoff und Phosphor sind Pflanzennahrstoffe. |hr massenhafter Eintrag ist der Grund fur

die Uberdiingung (anthropogene Eutrophierung) der Gewasser. Zum Gewésserschutz wer-

den sie in den Klaranlagen weitgehend aus dem Abwasser entfernt.

In Meeren und Flieligewassern ist eher Stickstoff als Phosphor der limitierende Faktor, und
zwar nicht in erster Linie zur Primarproduktion, sondern zur Aufbereitung des organischen
Materials [UHLMANN & HORN 2001]. Die Eutrophierung der Okosysteme fiihrt zu einem Ver-
lust an Biodiversitat. In der Natur wie in der biologischen Abwasserreinigung werden Stick-
stoffverbindungen veratmet (z.B. zu NOz", NO2'), zum Zellaufbau verwendet (bevorzugt NH4*)
oder ausgegast (N2, N2O, NO). Im Wasser wird Stickstoff in organischer Form oder als Am-
monium (NH4") zu Nitrit (NO2") und Nitrat (NOz") oxidiert. Das zehrt den im Wasser geldsten
Sauerstoff. Als Ammoniak (NHs) oder Nitrit wirkt er fischtoxisch, als Nitrat eutrophiert er Ge-
wasser [BEVER 2002]. Neben der chemolithoautotrophen Nitrifikation und der anoxischen
Denitrifikation beschreibt HELMER-MADHOK [2004] zusammenfassend auch heterotrophe Nit-
rifikation, aerobe Denitrifikation, gleichzeitige Nitrifikation und Denitrifikation von Ammonium-
bzw. Nitritoxidierern und anaerobe Ammoniumoxidation. Diverse Bakterienspezies sind folg-
lich je nach umgebenden Bedingungen wie pH-Wert, Temperatur und Sauerstoffkonzentrati-
on zu verschiedenen Reaktionen mit Stickstoff zur selben Zeit fahig [HELMER-MADHOK 2004].

In stehenden Gewassern und vielen Feuchtgebieten ist Phosphor limitierend, d.h. er ist
wachstumsbegrenzend fur Pflanzen [UHLMANN & HORN 2001]. Der anthropogene Phosphor-
eintrag beschleunigt daher die Eutrophierung. Um sie zu vermeiden geben[UHLMANN & HORN
[2001] den Zielwert von 0,01 mg/l fur die Einleitung in oligotrophe stehende bis langsam flie-

Rende Gewasser vor (vgl. Tab. 2-1).

WIEDNER & SCHLIEF [2013] ermittelten fir verschiedene norddeutsche Seentypen Zielwerte
zum Erreichen der oberen Grenze der dkologischen Zustandsklasse ,gut®. Sie reichten von
0,41 bis 0,80 mg/I Stickstoff und von 0,02 bis 0,07 mg/l Phosphor. Die aktuellen Stickstoff-
und Phosphorkonzentrationen ubersteigen diese Zielwerte meist deutlich, besonders die
Stickstoffwerte. Trotzdem wiesen WIEDNER & SCHLIEF [2013] nach, dass die Stickstofflimitati-
on fast genauso haufig auftritt wie die Phosphorlimitation. Dabei beobachteten sie seentyp-
spezifische und saisonale Limitationsmuster. Fir bestimmte verbreitete Seentypen war die
Stickstofflimitation im Sommer typisch. Als Grenzverhaltnis fir N- bzw. P-Limitation geben

WIEDNER & SCHLIEF [2013] ein Nanorg : P - Massenverhaltnis von 1,6 an. Dagegen geben
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deutsche Klaranlagen Nanorg Und gesP in einem mittleren Verhaltnis von 10 ab [DWA 2013].
Nach der Einspeisung in ein Gewasser dieser Art wird folglich Phosphor wesentlich eher limi-

tierend wirken als Stickstoff.

Tab. 2-1: Nahrstoffkonzentration zur Einordnung des Trophiegrades stehender Gewasser sowie nach
Gewasserguteklassen fir Fliekgewasser [LAWA 1998]

Trophiegrad oligotroph mesotroph eutroph polytroph hypertroph
Nahrstoffe sehr arm mafig arm reich meist Uber- im Uberschuss
schuss
gesP < 0,015 < 0,025 - <0,04-0,3 <0,06-1,5 >0,06-1,5
0,045

Nanorg <0,3 <0,5 <1,0 <1,5 >1,5
Gewadssergluteklasse [ -1 Il i-11 1] - v

gesP [mg/l] <0,052 <0,08 <0,157 <0,3 <0,6 <1,2 >1,2

PO4%-P [mg/l] <0,022 <0,04 <0, <0,2 <04 <0,8 >0,8

NOs-N [mg/l] <1,0 <15 <25 <50 <10 <20 > 20

a) entspricht etwa dem sehr guten 6kologischen Zustand nach OgewV [2011]

b) die Orientierungswerte der RAKON-Studie [LAWA 2015] fur den guten Zustand liegen zwischen
Gewasserguteklasse | — Il und I, fir einzelne Gewassertypgruppen bei Gewassergiteklasse Il — Il

Mehr als die Halfte aller reaktiven Stickstoffverbindungen in den Umweltmedien stammen
aus der Landwirtschaft, wohingegen Punktquellen wie Klaranlagenablaufe nur knapp 16 %
ausmachen (Bilanzzeitraum 2006 — 2011) [UMWELTBUNDESAMT 2014c]. Als im Boden beweg-
liches NOs™ gelangt Stickstoff leicht ins Grundwasser Uber das heute 45 % des Stickstoffs in
die Oberflachengewasser gelangt [UMWELTBUNDESAMT 2011]. Auf der einen Seite ist der
Sektor Landwirtschaft frachtbezogen der kosteneffektivste Ansatzpunkt zur Minderung der
Uberregional wirksamen Stickstoffemissionen. Auf der anderen Seite lasst sich das Minde-
rungspotenzial vieler Instrumente und MaRnahmen (Management, Beratung, Diingeeffizienz)
nicht festlegen [UMWELTBUNDESAMT April 2009]. Im Gegensatz dazu bietet die End-of-Pipe-
Behandlung einer Klaranlage eine leicht festlegbare und Uberprifbare Punktquelle zur Ver-
minderung der Stickstoffimmissionen. Kommunales Abwasser enthalt in Deutschland 40 -
85 mg/l Stickstoff, der um etwa 80 % in Klaranlagen eliminiert wird [DWA 2013].

Als Grenzwerte zum Gewasserschutz fordert die deutsche Abwasserverordnung (AbwV) fir
grolRe Klaranlagen (tagliche BSBs-Fracht groRer als 6.000 kg) eine Ablaufkonzentration von
weniger als 10 mg/l Ammoniumstickstoff (NH4*-N) und weniger als 13 mg/l anorganischem
Stickstoff (Nanorg) [AbwV 2009]. Das schleswig-holsteinische Dringlichkeitsprogramm zum
Schutz der Nord- und Ostsee forderte bereits 1989 Nanorg-Ablaufwerte < 10 mg/l bei Abwas-
sertemperaturen > 12 °C [MINISTERIUM FUR NATUR, UMWELT UND LANDESENTWICKLUNG
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SCHLESWIG-HOLSTEIN 1990]. Die FAO empfiehlt flr die uneingeschrankte Abwasserwieder-

verwendung zur ackerbaulichen Bewasserung eine Nitratkonzentration < 5 mg/l [FAO 1985].

Bei Phosphor ist das Abwasser mit 28 % eine groRere anthropogene Quelle fir die Umwelt
[UMWELTBUNDESAMT 2014c]. Diffuse Eintragungen aus der Landwirtschaft (hierbei v.a. durch
Erosion) spielen eine kleinere Rolle [UHLMANN & HORN 2001]. Mit der Senkung der Fracht

aus den Klaranlagen ware es also mdglich, die Eutrophierung mafigebend zu verlangsamen.

Der Phosphorgrenzwert liegt fur grof3e Klaranlagen bei 1 mg/l [AbwV 2009]. Das Dringlich-
keitsprogramm fir Nord- und Ostsee hat < 0,5 mg/l festgeschrieben [MINISTERIUM FUR NA-
TUR, UMWELT UND LANDESENTWICKLUNG SCHLESWIG-HOLSTEIN 1990] und die Bodenseericht-
linien fordern ¢esP< 0,3 mg/l in der 24-h-Mischprobe fur Klaranlagen > 40.000EW [Bodensee-
Richtlinien 2005].

2.1.2 Hygienische Anforderungen
Die hygienische Qualitdt des Abwassers ist von Interesse, wenn es in der Landwirtschaft
verwendet wird oder das aufnehmende Gewasser als Badegewasser, dem Wassersport oder
der Fischerei dient. Die Abwasserdesinfektion hat die Aufgabe, die Krankheitserreger soweit
zu reduzieren, dass eine Gesundheitsgefahrdung nicht zu befirchten ist. Desinfektionsver-
fahren dirfen die Beschaffenheit des behandelten Wassers nicht nachteilig verandern [ATV-
M 205 1998].

Bewasserungswasser

Die Bewasserung ist in Wassermangelgebieten haufig die einzige Moéglichkeit, berhaupt
Ackerbau zu betreiben. Auch in Deutschland wird sich durch den Klimawandel z.B. im Nord-
osten der Bedarf an Bewasserungswasser erhdhen. Behandeltes Abwasser kann fir die Be-
wasserung eingesetzt werden, darf aber nicht durch Desinfektionsmittel wie Chlor hygieni-
siert worden sein [DIN 19650 1999]. Diese DIN zu ,Hygienischen Belangen von
Bewasserungswasser” legt fest, welche hygienisch-mikrobiologischen Kriterien Bewasse-
rungswasser fur die jeweilige Anwendung zu erfillen hat (s. Tab. 2-2). Gleichzeitig sollte es
keine weiteren Anzeichen (z.B. BSBs > 10 mg/l) auf eine Belastung mit unzureichend behan-
deltem Abwasser geben [DIN 19650 1999]. Nach einer Behandlung mit Nahrsalzentfernung
enthalt das Abwasser ca. 10* E. coli / 100 ml, kann also nur die Anforderungen flr die Be-
wasserung von Forstkulturen erflllen. Anders als das Deutsche Institut fir Normung erlaubt
die WHO die Desinfektion mit Chlor. lhre Anforderungen an die Qualitat des Bewasserungs-
wassers sind geringer (s. Tab. 2-3), bedlrfen aber auch eines zusatzlichen Desinfektions-

schrittes (aulier bei Tropfchenbewasserung hochwachsender Friichte).
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Tab. 2-2: Hygienische Grenzwerte bei der Nutzung von gereinigtem Abwasser

Anwendungsgebiet Art des Kategorie Grenz- / Orientierungswert
(Regelwerk) Wertes E. colil Enterokokken / Fakalstrepto- Salmonellen /
100 ml 100 ml kokken / 100 ml 1000 ml
Badegewasser-binnen  Grenz- ausgezeichnete Qualitat 500 @ 200 2
(EU-Badegewasser- wert gute Qualitat 1000 @ 400 @
richtlinie 2006/7/EG) ausreichende Qualitat 900 b) 330 )
Bewasserung geeignet fir alle Gewachshaus und Freiland- nicht nicht nachweisbar nicht nach-
kulturen ohne Einschrankung nach- weisbar
weisbar
(DIN 19650 Hygieni- Grenz- Freiland- und Gewachshauskulturen fir den <200 <100 nicht nach-
sche Belange von wert Rohverzehr weisbar
Bewasserungswasser) Schulsportplatze, offentliche Parkanlagen
Obst und Gemiuse zur Konservierung <2000 <400 nicht nach-
Griinland bzw. Grinfutterpflanzen bis 2 Wo- weisbar
chen vor dem Schnitt oder der Beweidung
Viehtrankewasser Orien- unbedenklich 0
HOFFMANN 2011 tierungs- erhéht 1-10
wert bedenklich 10-100
unbrauchbar > 100

a) auf der Grundlage einer 95-Perzentilbewertung
b) auf der Grundlage einer 90-Perzentilbewertung
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Tab. 2-3: Nach WHO [2006] berechnete E. coli-Grenzwerte bei der Nutzung von gereinigtem Abwas-
ser zur Bewasserung in der Landwirtschaft

Anwendungs- Anmerkung Prozesse nach Uberwachungs-
gebiet Abwasserbehandlung wert
E. colil100 ml
Hackfriichte natirliches Absterben und <103
Blattfriichte Waschen des Produkts <10
hochwachsende Tropfenbewasserung <105
Uneingeschrankte Frichte
Bewasserung in der niedrigwachsende Tropfenbewasserung <104
Landwirtschaft Friichte
Uberwachungswert keine < 10" oder 10°
abhéangig von lokaler
Behdrde
Badegewasser

Badegewasser mussen seit 2011 die Gutekriterien der EU-Richtlinie 2006/7/EG einhalten
deren Qualitatsanforderungen in Tab. 2-2 fir Binnengewasser dargestellt sind. In besiedelten
Gebieten ohne intensive Landwirtschaft sind Klaranlagen die wesentlichen Eintrager von
Infektionskeimen. Dort kann die Desinfektion von Abwasser sinnvoll sein, um das Risiko fir
die Ubertragung von Krankheiten zu verringern [DWA-M 205 2013]. Beispielhaft wurden
deshalb Klaranlagen der Isar vor und in Miinchen mit Abwasserdesinfektionsanlagen ausge-
stattet. Im Rahmen der Sonderprogramme ,Obere Isar®, ,Mittlere Isar® und ,Wirm*“ wurden
auf allen Klaranlagen UV-Bestrahlungsanlagen installiert, teilweise in Kombination mit Sand-
filtern [BAYERISCHES LANDESAMT FUR WASSERWIRTSCHAFT 2003; MULLER 2008]. Dass das

Baden im Fluss jetzt meistens unbedenklich ist, erhdht die Lebensqualitadt der Anwohner.

Eignung von Fakalindikatoren

Abwasser kann Krankheiten Ubertragen. Der direkte Nachweis von Krankheitserregern ware
sehr aufwendig. Deshalb werden Indikatoren verwendet, um einzuschatzen, welche Verwen-
dungsarten von gereinigtem Abwasser (landwirtschaftliche Bewasserung, Badegewasser)
mit hinnehmbarem Risiko mdglich sind. Diese Leitparameter zeigen die hygienische Belas-
tung an. Die Elimination der Indikatorarten zeigt Uber die Verminderung der Krankheitserre-
ger hinaus auch die Verringerung antibiotika-resistenter Mikroorganismen an [TERNES 2008].

Der ideale Indikator wiirde folgende Kriterien erfillen. Er
e gehdrt zur natlrlichen Darmflora des Menschen und vermehrt sich nur dort.

e kommt in wesentlich groRerer Anzahl als Pathogene vor und lasst sich schnell, sicher

und kostengunstig quantifizieren.
o st resistenter gegeniuber Umweltbedingungen als Krankheitserreger.

e reagiert auf alle Desinfektionsverfahren so empfindlich wie die Krankheitserreger.
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Dem Anwender des Indikatorprinzips sollte bewusst sein, dass es sowohl falsch negative
(Krankheitserreger vorhanden, aber nicht als Indikator kultivierbar) als auch falsch positive
(harmlose Indikatoren quantifizierbar, aber keine Krankheitserreger im Abwasser) Ergebnisse
liefern kann [BEHLE 2011]. Deshalb entwickelte ALEXANDRINO [2006] in ihrer Dissertation eine
PCR-Methode, mit der sie in Labor-Bodenfiltern gezielt Y. enterocolitica analysierte. Diese
Methode zeigte zwar ein hohes Potenzial, die bestehenden auf Kultivierung basierenden
Methoden zu erganzen oder zu ersetzen, doch Y. enterocolitica kam in ihren Analysen kom-
munalen Abwassers nicht vor. Folglich greift die Praxis in Ermangelung einer Alternative auf

das Indikatorprinzip zurtck.

Je nach Art sind Pathogene verschieden resistent. Die Elimination von Viren (bis 2 log-
Stufen; laut REED et al. 1988 bis 3 log-Stufen) ist in technischen Feuchtgebieten geringer als
die von Bakterien, Wurmeiern und Oozysten von Protozoen (bis 3 log-Stufen) [RIVERA 1995].
Fir die jeweiligen Indikatororganismen trifft das auch zu. Laut SALGOT & HUERTAS [2006] sind
in Europa Fakalcoliforme die am meisten verbreiteten Bakterienindikatoren und werden
langsam von E. coli ersetzt. Fur E. coli sind die meisten Grenzwerte festgelegt. Enterokok-
ken sind gegentber Umweltbedingungen resistenter als E. coli, sie kdnnen noch nach lange-
rer Zeit Fakalienverunreinigungen nachweisen. Beide werden in der EU-
Badegewasserrichtlinie 2006/7/EG geflhrt.

Fur Viren gibt es noch keinen allgemein akzeptierten Indikator und mit Virenindikatoren gibt
es erst wenige Untersuchungen [SALGOT & HUERTAS 2006, TORRENS et al. 2009]. Bakterio-
phagen sind Viren, die z.B. Darmbakterien infizieren. Sie zeigen die Existenz von Darmbak-
terien an und dienen dartber hinaus als Modellorganismen fir humanpathogene Viren, denn
ihre Konzentrationen korrelieren besser mit der Konzentration anderer Viren als bakterielle
Indikatoren. Zwei Gruppen von ihnen kdnnen ohne grofen Aufwand quantifiziert werden: Die
somatischen Coliphagen und die FRNA-Phagen (f-spezifische Phagen). Sie befallen E. coli
und andere Coliforme. Im Allgemeinen sind sie widerstandsfahiger als Bakterien gegen Um-
welteinflisse und Desinfektionsmalnahmen. Kritisch zu betrachten ist die Tatsache, dass die
Phagen auch Coliforme befallen, die nicht menschlichen Ursprungs sind. Auflerdem kénnen
sie nur aktive Wirtszellen infizieren, ruhende Wirtszellen werden nicht infiziert [FEUERPFEIL &
BOTZENHART 2008].

Welcher Indikator fur die Entfernung von Krankheitserregern in bewachsenen Bodenfilter
reprasentativ ist, haben HAGENDORF et al. [2002] anhand eines umfangreichen Untersu-
chungsprogramms mit sechs Indikatoren und neun potentiell pathogenen Mikroorganismen
(darunter Dauerstadien) getestet. Sie kamen zu dem Schluss, dass E. coli bei geeigneter

Probenahmestrategie (s. Kap. 3.7) der geeignete Indikator fir die Leistungsbeurteilung ist.



24 Stand der Wissenschaft

2.1.3 Spurenstoffe
Spurenstoffe sind Substanzen die in Konzentrationen ,von wenigen pg/l oder darunter in
Wassern aller Art beobachtet werden® [DWA 2014]. Sie werden immer mehr als Schadstoffe
wahrgenommen. Das liegt an der besseren Messbarkeit der Stoffe und ihrer Umweltfolgen
und bei Arzneimitteln auch an ihrem standig steigenden Verbrauch [UMWELTBUNDESAMT
2014a]. lhr ubiquitares Auftreten in Gewassern hat die Besorgnis hervorgerufen, ob sie sich
negativ auf Metabolismen und Verhalten von Tieren auswirken. An mehreren Beispielen
wurden bereits Effekte nachgewiesen (s. Stoffbeschreibungen unten). Klaranlagen entfernen
einige Spurenstoffe sehr gut, andere verbleiben grofteils im Ablauf und gelangen so in die
natirlichen Gewasser [ABEGGLEN et al. 2009]. Wie in Kap. 4.5.1.2 erlautert wurden
Pharmaka aus verschiedenen Wirkstoffgruppen zur Untersuchung ausgewahlt von denen

einige Vertreter im Folgenden vorgestellt werden:

Diclofenac

Diclofenac wird als Schmerzmittel bei rheumatischen Erkrankungen gegeben. Beispielsweise
ist es der Wirkstoff des Medikamentes Voltaren. 2012 wurden laut der Fa. IMS Health in
UMWELTBUNDESAMT [2014a] etwa 80 t/a Diclofenac in Deutschland verkauft. Es kann Nieren-
gewebe von Regenbogenforellen pathologisch verandern [TRIEBSKORN et al. 2004]. Seine
geringste bekannte 6kotoxikologische Wirkkonzentration liegt bei 1 ug/l. Daraus wird mit dem
spezifischen Sicherheitsfaktor von 10 abgeschatzt, welches die hdchste Konzentration ist bei
der noch keine Wirkung auftritt (predicted no effect concentration — PNEC = 0,1 ug/l
Diclofenac). Die tatsachlich in deutschen Oberflichengewassern gemessene
Hoéchstkonzentration betrug 3,1 ug/l und lag damit weit Uber dem PNEC. Folglich hat
Diclofenac in wenigstens einem deutschen Gewasserabschnitt schadliche Auswirkungen
[BERGMANN et al. 2011]. Diclofenac ist persistent, so dass es von konventionellen
Klaranlagen fast unberthrt bleibt. Photolytisch kann es abgebaut werden und teilweise auch
aerob [JEKEL & DOTT 2013].

Diclofenac gehort zu den finf in der Schweiz geplanten Indikatorsubstanzen zur Spurenstoff-
entfernungsleistung von Klaranlagen [DWA 2014]. In der EU wurde fir Diclofenac eine
Umweltqualitdtsnorm (UQN) von 0,1 pg/l im Jahresmittel vorgeschlagen; jetzt steht es auf
der Watch List und soll an 223 europaischen Messstellen untersucht werden [EU-Richtlinie
2013/39].

Carbamazepin
Carbamazepin (CBZ) ist ein Medikament, das gegen epileptische Anfélle und zur Stim-

mungsaufhellung eingesetzt wird. Im Jahr 2001 wurden 88 t davon in Deutschland verkauft
[BLAC 2003]. Es ist mobil, persistent und ubiquitar vorhanden. So akkumuliert es beispiels-

weise die Zebramuschel im Muskelgewebe und reagiert mit Stress, sobald sie Carbamaze-
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pin in umwelttypischen Konzentrationen ausgesetzt ist [CONTARDA-JARA et al. 2011]. Sein
PNEC wird mit 2,5 pg/l angegeben und wurde in deutschen Oberflichengewassern bereits
Ubertroffen [BERGMANN et al. 2011]. Biologisch ist es nur unter anaeroben Bedingungen wie
bei der Uferfiltration teilweise abbaubar, so dass es von konventionellen Klaranlagen [BLAC
2003] kaum entfernt wird. Es bildet u.a. die Metabolite 2-Hydroxy-Carbamazepin (2-OH-CBZ)
und 3-OH-CBZ Uber die wenig Daten vorliegen [BERGMANN et al. 2011].

In der Schweiz ist Carbamazepin als eine Indikatorsubstanz fur die Leistungsfahigkeit von
Klaranlagen zur Entfernung von Spurenstoffen geplant [DWA 2014]. Die vorgeschlagene
jedoch nicht eingeflihrte UQN lag bei 0,5 pg/I.

Fluconazol
Fluconazol ist ein Fungizid und wird beispielsweise bei Pilzerkrankungen der Haut und

Schleimhaut eingesetzt. Es ist persistent und polar, so dass es wie Carbamazepin als Indika-
tor fir kommunales Abwasser verwendet wird. Bisher gibt es keine Hinweise auf biologi-
schen Abbau [LISCHEID et al. 2015]. Aufderhalb des medizinischen Bereichs ist die Datenlage

zu Fluconazol schlecht.

Venlafaxin
Venlafaxin (VLX) wird gegen Depressionen verabreicht. Es kann das Fangverhalten von
Barschen beeinflussen [BISESI JR et al. 2014]. VLX ist ein bizyklisches Phenylethylamin auf
dessen Struktur und Abbauwege in Kap. 4.5.1.2 eingegangen wird (s. auch Abb. 4-11). Die
Verbrauchsmengen verdreifachten sich von 2002 bis 2009 auf 12 t/a. Daten zu Umwelt- und

Wirkkonzentration liegen nicht vor [BERGMANN et al. 2011].

Tramadol
Tramadol (TMD) ist ein Schmerzmittel. Seine Struktur ahnelt der von Venlafaxin. Die Ver-

kaufsmenge in Deutschland betrug 2009 33 t. Seine niedrigste bekannte dkotoxikologische
Wirkkonzentration liegt bei 16 ug/l und der PNEC bei 0,32 ug/l [BERGMANN et al. 2011].

Sulfamethoxazol

Sulfamethoxazol (SMX) ist ein Antibiotikum aus der Gruppe der Sulfonamide. Sein Einsatz
ist ricklaufig mit 35 t in 2009 [BERGMANN et al. 2011]. Bereits in geringen Konzentrationen
von 1,3 ug/l kann es die Zusammensetzung mikrobiologischer Lebensgemeinschaften im
Grundwasser andern und ihre Nitratreduktionsfahigkeit herabsetzen [UNDERWOOD et al.
2011]. Sein PNEC wird mit 0,59 pg/l angegeben und wurde in einigen Gewassern Ubertroffen
[BERGMANN et al. 2011]. Der biologische Abbau von SMX erfolgt anaerob oder durch Licht
[RYAN et al. 2011]. Da sein Photoabbau jedoch von Sauerstoff behindert wird und Licht mit
Sauerstoff in natlrlichen Gewassern gleichzeitig vorkommt, ist der anaerobe Abbauweg
erfolgversprechender. Die vorgeschlagene UQN betrug 0,15 pg/l. SMX ist ein weiterer in der
Schweiz geplanter Spurenstoffindikator [DWA 2014].
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Metoprolol
Metoprolol ist ein Betablocker und wird neben der Behandlung von Bluthochdruck auch zur

Vorbeugung von Migrane eingesetzt. Er gehort zu den am meisten eingesetzten Wirkstoffen
(160 t in 2012 laut IMS in UMWELTBUNDESAMT [2014a]) und sein Verbrauch steigt weiter an.
Sein PNEC liegt bei 3,2 pg/l und wurde in Proben aus deutschen Oberflachengewassern
beinahe erreicht [BERGMANN et al. 2011].

Diatrizoat, lopromid und lomeprol

Diatrizoat (Amidotrizoesaure), lopromid und lomeprol sind Réntgenkontrastmittel. Sie werden
in groRen Mengen eingesetzt (2009: 64 t, 47 t bzw. 176 t steigend), sind jedoch erst in sehr
hohen Konzentrationen toxisch [BERGMANN et al. 2011]. Sie sind im Allgemeinen sehr gut
wasserloslich und in der konventionellen Klaranlage nicht oder (wie lopromid) langsam elimi-
nierbar. Deshalb werden sie in allen Arten von Wassern gefunden [BERGMANN et al. 2011].
Diatrizoat verhalt sich unter aeroben Bedingungen persistent und beginnt in anaerobem Mili-
eu seinen Abbau [REDEKER et al. 2014].

Von den dargestellten Stoffen wurden Diclofenac, Carbamazepin, Sulfamethoxazol, Metopro-
lol, Venlafaxin und die genannten Roéntgenkontrastmittel vom Umweltbundesamt als so wich-
tig eingestuft, dass sie in Oberflachengewassern beobachtet werden sollen [BERGMANN et al.
2011]. Fir sie und einige ergéanzende Substanzen soll exemplarisch getestet werden, ob, wie

und von welchen technischen Feuchtgebieten sie entfernt werden kénnen.

2.2 Abwassernachreinigung mit technischen Feuchtgebieten

2.2.1 Technische Feuchtgebiete
Feuchtgebiete sind wassergepragte Okosysteme. In der Natur entwickeln sie sich im Uber-
gangsbereich zwischen trockenen terrestrischen Okosystemen und stdndig nassen aquati-
schen Systemen [WISSING & HOFMANN 2002].

Technische Feuchtgebiete sind zum Zweck der Abwasserreinigung angelegte Feuchtgebiete.
Der Begriff ,technisches Feuchtgebiet® ist an das englischsprachige ,constructed wetland*

angelehnt. Im Einzelnen werden folgende Definitionen zu Grunde gelegt:

o Bewachsene Bodenfilter (englisch: subsurface flow constructed wetlands s. Abb. 2-1)
sind mit ausgewahlten Sumpfpflanzen bestandene Bodenkoérper, die mit Abwasser
durchstromt werden [ATV 1989]. Sie weisen die fur Feuchtgebiete typischen chemischen,
physikalischen und biologischen Eigenschaften auf und die spezifische Pflanzengesell-
schaft ist wassergeeignet [KADLEC & KNIGHT 1996]. Nach der dominierenden Flief3rich-
tung wird unterschieden in Horizontalfilter und Vertikalfilter. Letztere werden zur besseren
Sauerstoffversorgung meist intermittierend beschickt. In dieser Arbeit werden u.a. konti-
nuierlich beschickte, Uberstaute Vertikalfilter betrachtet, die so bisher nicht gebaut wur-

den.
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Pflanzenklaranlagen bestehen aus einem bewachsenen Bodenfilter sowie Vorklarung
und peripheren Einrichtungen [DWA 2006].

Abb. 2-1: Schema eines bewachsenen Bodenfilters

Zulauf

Oberflachig durchstréomte Feuchtgebiete (englisch: free water surface wetlands oder
surface flow constructed wetlands s. Abb. 2-2) sind flache Feuchtgebiete, die mit emer-
sen Pflanzen bewachsen sind und offene Wasserflachen enthalten. Sie ahneln naturli-

chen Sumpfgebieten und sehen keine Filterpassage vor [KADLEC & WALLACE 2008].

Ablauf

Abb. 2-2: Schema eines oberflachig durchstréomten Feuchtgebietes

Abwasserteiche werden in der vorliegenden Arbeit auch zu den technischen Feuchtge-
bieten gezahlt. Im Unterschied zu bewachsenen Bodenfiltern sind die Teichflachen zu tief
fur Sumpfpflanzen. Abwasserteiche mit einer Tiefe von 1,5 — 2,5 m (facultative lagoons,
oxidation ponds, stabilisation lagoons) sind weltweit am weitesten verbreitet [CRITES &
TCHOBANOGLOUS 1998]. Die Anwendung des unbepflanzten unbellfteten Teiches zur
nachgeschalteten weitergehenden Abwasserreinigung als Schénungsteich ist Gblich und
gut erforscht. Deshalb bietet er sich zum parallelen Leistungsvergleich mit komplexeren

Anlagen an.

Teiche mit Pflanzenschwimmmatten (floating treatment wetlands, floating macrophyte
CWs, floating mat CWs) sind Abwasserteiche auf deren Wasseroberflache kiinstliche
Matten mit emersen Pflanzen schwimmen. Das dichte Wurzelgeflecht, das theoretisch
bis zu einem Meter in den Wasserkdrper hineinragen kann, dient dabei als Aufwuchsfla-

che flr Bakterien und verbessert die Abscheidung von Schwebstoffen [HEADLEY & TAN-
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NER 2008]. Gleichzeitig wird der Algenbewuchs durch die Beschattung minimiert [Wis-
SING & HOFMANN 2002, RUSTIGE 2003]. GUNTER [2013] empfahl eine flexible Befestigung
der Pflanzenschwimmmatten mit Ankern und selbststraffenden Seilen. Die flexible Befes-
tigung erlaubt jedoch keine totale Abdeckung der Teichflache. Uber Teiche mit Pflanzen-

schwimmmatten zur Abwasserreinigung gibt es bisher kaum Forschungsergebnisse.

Ein Vorlaufer der technischen Feuchtgebiete sind die Rieselfelder. Dabei handelt es sich um
eine Landbehandlung. Dazu wurde das kaum vorbehandelte Abwasser auf ungedichteten
Ackerbauflachen versickert und diente der Dingung und Bewasserung. Béden und Grund-
wasser wurden dadurch mit Schadstoffen belastet, so dass dieses Verfahren in Deutschland
eingestellt wurde. Auch die in Hobrechtsfelde untersuchten Anlagen befinden sich auf ehe-
maligen bis Mitte der 80er Jahre betriebenen Rieselfeldern Berlins, die heute eine Altlast

sind.

Gegenulber den technischen Verfahren haben technische Feuchtgebiete den Nachteil, mehr

Platz zu bendtigen und folgende prinzipielle Vorteile:

- wenige mechanische Teile, die verschleilRen
- keine oder wenig zusatzliche Energie notwendig

- zusatzliche Nutzen: wertvolles Biotop, verbessertes Kleinklima.

2.2.2 Durchlaufverhalten und Durchlassigkeit
Die hydraulischen Bedingungen werden von Volumenstrom (Beschickungsrate) und Durch-
laufverhalten (auch FlieRregime SCHUDEL 1991) definiert. Um Uber die potenzielle Leistungs-
fahigkeit und die Effektivitat eines technischen Feuchtgebietes Aussagen treffen zu kénnen,
mussen die hydraulischen Bedingungen bekannt sein [ATV 1997, NETTER 1995, KLOVE et al.
2005].

Erfahrungen, Normen und theoretische Ansatze sind Grundlage fir die Planung technischer
Feuchtgebiete. Im Betrieb ist jedoch eine gro3e Bandbreite an Durchlaufverhalten beobach-
tet worden [CHAZARENC et al. 2002]. Deshalb ist eine praktische Untersuchung der konkreten
Anlage notwendig, um sichere Aussagen uber das Durchlaufverhalten zu treffen. Mit Was-
sermarkierungsversuchen (Tracerexperimenten) wird das Durchlaufverhalten einer Anlage
beschrieben. Uber die Verweilzeitenverteilung kann auf die Strémungsvorgéange geschlossen
werden [SCHUDEL 1991]. Sie gibt ein wesentlich exakteres Bild, als die mittlere theoretische
Verweilzeit T [HEADLEY et al. 2002]. Die tatsachliche Verweilzeit ist gleichzeitig die Reaktions-
zeit des Reaktors und weist bei geschwindigkeitsbedingten Abbaureaktionen auf die potenzi-

elle Reinigungsleistung hin.
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2.2.2.1 Mechanismen und Einflussfaktoren des Durchlaufverhaltens

In technischen Feuchtgebieten wirken Transportmechanismen, die die Ausbildung bestimm-

ter Strdmungsarten nach sich ziehen und damit das Durchlaufverhalten bedingen. Prinzipiell

geht man von einer Mischung aus Pfropfenstromung (Kolbenstrdomung) und vollstandiger

Durchmischung aus. Im Folgenden sind die Transportmechanismen beschrieben, die zur

Abweichung von der Pfropfenstromung fuhren:

Die Advektion beschreibt die Bewegung von Wasser und geldsten Inhaltsstoffen mit der
Geschwindigkeit in Flielrichtung (Abstandsgeschwindigkeit va) [NETTER 1995]. In be-
wachsenen Bodenfiltern mit typischer hydraulischer Belastung ist Advektion der dominie-

rende Transportmechanismus.

Die Diffusion bezeichnet die molekulare Stoffoewegung durch ein Medium entlang eines
Stoffgradienten [BAHADIR et al. 2000] vom Bereich hdherer in den Bereich geringerer

Konzentration.

Die hydromechanische Dispersion D, ist neben der Diffusion der Grund fir die Verbreite-
rung der Konzentrationsspitze (Fronting und Tailing, Schlepp). Dabei handelt es sich um
einen Vermischungsprozess. Das Substrat kann als porése Matrix betrachtet werden,
das bevorzugte Geflige- oder Lagerungsformationen aufweist. Dadurch wird das Wasser
in einer Richtung bevorzugt transportiert und einzelne Wasserteilchen weisen Geschwin-
digkeiten auf, die von der Abstandsgeschwindigkeit abweichen. Mit der Dispersion wird
die Dichte des Verweilzeitspektrums beschrieben. Ein kleiner Dispersionskoeffizient steht
fur ein kleines Verweilzeitspektrum (kurzzeitiger Durchbruch des Markierungsstol3es),
das der Pfropfenstromung naher kommt als der vollstandigen Durchmischung [SCHUDEL
1991].

Auf Stoffe, die nicht wie Wasser oder ideale Tracer die Anlage durchstrémen, wirken dartber

hinaus Sedimentation, Interzeption, Adsorption sowie Stoffumwandlungen [NETTER 1995].

Inwieweit die Transportmechanismen wirksam werden hangt von folgenden Faktoren ab, auf

die der Planer Einfluss hat:

Der Volumenstrom erhdht bei Zunahme neben der Abstandsgeschwindigkeit va auch die
Dispersion der Wasserteilchen [NETTER 1995].

Die Durchlassigkeit des Substrats ist fir Bodenfilter entscheidend. Das Wasser bewegt
sich in den frei dranenden Bodenporen, die das hydraulisch wirksame Porenvolumen bil-
den. Dieses Porenvolumen ist in sandigen Béden groRer als in bindigen [z.B. WISSING &
HOFMANN 2002]. Darcys Durchlassigkeitsbeiwert kr beschreibt die hydraulische Leitfahig-

keit eines Porensystems:
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v, =—k, * g—)hc
Vi Filtergeschwindigkeit [m/s]
' a/A
q: Volumenstrom [m3/h] oder [I/s]
A: durchflossener Filterquerschnitt [m?]
ks: Durchlassigkeitsbeiwert [m/s]

oh:  hydrostatische Druck [m]
ox:  FlieBweg [m]

Grundsatzlich ist die Wasserdurchlassigkeit umso schlechter, je kleiner der k-Wert ist.
Tab. 2-4 zeigt eine grobe Einteilung nach der Durchlassigkeit. Veranderliche Gré3en von
denen der ks abhangig ist, sind Dichte und Viskositat des Wassers. Besonders letztere ist
ihrerseits temperaturabhangig. Wird der ki-Wert als Mal} fur die prinzipielle Eignung eines

Substrats verwendet, ist seine Normierung auf 10° C gebrauchlich.

Tab. 2-4: Beschreibung der ki-Werte von Bdden [LANG 2008]

ke-Wert [m/s] Beschreibung

<108 sehr schwach durchlassig
108-10° schwach durchlassig
106-10+* durchlassig

104 -102 stark durchlassig

>10-2 sehr stark durchlassig

e Art und Position der Zulaufkonstruktion [SHILTON & HARRISON 2002, KLOVE et al. 2005]
sind fur das Erreichen der gewlinschten gleichmé&Rigen Durchstréomung wichtig. Uber dif-
fuse oder Mehrfacheinlasse wird die Querverteilung in Teichen verbessert. Bei Bodenfil-
tern sollte die Durchlassigkeit der Zulaufkonstruktion wesentlich héher als die des Filters
sein (Faktor 1000) [NETTER 1995].

e Die Geometrie (Verhaltnis zwischen Lange und Breite sowie Flache und Volumen) wird
kontrovers diskutiert [RUSTIGE 2003]. Ab einer Filterflache von 500 bis 600 m? empfiehlt
NETTER [1995] eine Unterteilung in mehrere Bodenfilter. RUSTIGE [2003] fiihrt zu diesem
Zweck den Wasserstrom an mehreren Punkten innerhalb einer Anlage immer wieder zu-

sammen.

Die Stromungsart bildet sich auf Grundlage der beschriebenen Transportmechanismen und
deren Einflussfaktoren aus. In realen Anlagen liegt sie zwischen den Extremen der Pfropfen-

strdmung und der vollstandigen Durchmischung (s. Abb. 2-3).
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c(t)
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Abb. 2-3: Tracerdurchgangskurven fur typische Stromungsarten nach [DANKWERTS 1953]

a) Pfropfenstromung

b) Pfropfenstrémung mit longitudinaler und transversaler Dispersion
c) vollstdndige Durchmischung

d) Durchstrdmung mit Totwasserzonen

Die Kurzschlussstromung ist ein Phanomen der Heterogenitat. Dabei durchlauft ein Teil
des Wassers die Anlage verhaltnismaRig schnell. Es nutzt dafir praferenzielle FlieBwege
[SiMI & MITCHELL 1999] wodurch es nur kleine Bereiche der Anlage berihrt. Das verringert
die Aufenthaltszeit dieses Wasserteils [HEADLEY et al. 2002, KLOVE et al. 2005]. Das Gros
des Volumenstroms passiert die Anlage relativ langsam. In den Stagnations- und Totzonen
verlauft der Austausch besonders schleppend. Es besteht Einigkeit dartiber, dass bereits ein
kleiner im Kurzschlussstrom abflieRender Anteil eine starke Verschlechterung der Abfluss-
qualitat hervorruft, denn die Reaktionszeit ist verklrzt. Das wird durch die langere Kontakt-
zeit in den Stagnationszonen nicht kompensiert, weil der Stoffabbau meist nach einer Reak-
tion erster Ordnung exponentiell ablauft [SHILTON & HARRISON 2002, KADLEC & KNIGHT 1996].

Deshalb sind Kurzschlussstrémungen, Stagnationszonen und Totzonen unerwiinscht.

2.2.2.2 Kolmation — Ursachen und Einflussfaktoren
Kolmation ist ,die Verstopfung der dranenden Poren® [WINTER 2003] der Filterschicht. Die
Sickerrate geht dadurch zurlck. In bewachsenen Bodenfiltern, die im Allgemeinen nicht mit
Uberstau geplant sind, wird der Filter dann nicht mehr durchflossen, sondern tberstrémt.
Dadurch fehlt der Kontakt zum Reaktionsraum Filter. Durch den geringeren FlieBwiderstand
an der Oberflache als im Porenraum kann sich die Aufenthaltszeit extrem verkirzen (Kurz-
schlusse). Um die Pfitzenbildung zu verringern und die beabsichtigten FlieRwege einzuhal-
ten ist nur ein geringer Durchsatz méglich bzw. die Betriebsdauer der Anlage wird stark ein-
geschrankt. LOFFLER [1969], MAUCH [1996] und TESCHNER et al.[2004] beobachteten, dass

die Kolmation in den oberen Zentimetern des Bodenfilters auftritt. Darliber bildet sich eine
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Kolmationsschicht, die wie ein Filterkuchen tUber dem Bodenfilter liegt TESCHNER et al.[2004].
Je weiter die Kolmation voran schreitet, desto weniger Einfluss hat das urspringliche Fil-

tersubstrat auf die Durchlassigkeit.

Als Ursache fiir Kolmation gilt die Akkumulation von Feststoffen [KADLEC & WALLACE 2008].
Ob und wie schnell diese Anreicherung vor sich geht, hangt von mehreren Parametern ab
und wird im Folgenden beschrieben. Einige von ihnen kdnnen bei Planung oder Betrieb be-

einflusst werden.

Das eingebaute Filtermaterial hat in erster Linie Einfluss auf die hydraulische Leitfahigkeit.
Mit der KorngréRe sinkt die Porositat und damit der Durchfluss. Prinzipiell erlaubt gréberes
Material eine schnellere Versickerung (also einen hdheren Durchsatz) und feineres Material
bietet eine groRere Reaktionsoberflache. Das Filtersubstrat ist die Grundlage fir die Milieu-
bedingungen: ein hoher Tonanteil stellt eine groRe Kationenaustauschkapazitat an der z.B.
mehr Ammonium adsorbieren kann. Je kleiner die Kérnung ist, desto groRer ist die Summe
ihrer Oberflachen bei gleichbleibendem Porenvolumen. Damit wachst die flir Mikroorganis-
men potenziell besiedelbare Flache [WISSING & HOFMANN 2002]. Andererseits stellte bei
ROBRA & STUHLBACHER [1997] bei nichtbindigen Bodenfiltern die kleinere Aufwuchsflache
keine Begrenzung fir die Bakterienpopulationen dar. In Nordamerika und Grof3britannien
werden kiesige Substrate flir bewachsene Bodenfilter empfohlen (s. Tab. 2-5). Im Gegensatz
dazu wurden in Deutschland friher Filtermaterialien mit hohem bindigem Anteil (z.B. von
KICKUTH und LOFFLER) verwendet und heute wird immerhin zu sandigen Substraten geraten
[DWA 2006] (s. Tab. 2-5). Ist die hydraulische Leitfahigkeit des Substrats zu gering oder in-
homogen, kann es zur Kolmation in Verbindung mit der Ausbildung praferenzieller FlieRwege
(Kanalbildung) kommen, die eine Ursache fir Kurzschlussstromungen und Stagnationszo-
nen sind [KLOVE et al. 2005, SHILTON & HARRISON 2002]. KRETZSCHMAR et al. [1988] schil-
dern beeindruckend, wie ungunstig sich das bindige Bodensubstrat (Geschiebemergel, -
lehm) einer nach KICKUTH konstruierten Anlage auf die Durchstrémung auswirkte: Das Was-
ser floss oberflachig in weniger als 1 h ab, so dass der Beitrag des Bodenkdrpers auf die
Behandlung gering war. Trotzdem wurde eine Reinigung gemessen (CSB-Senkung von 700

auf 120 mg/l und Verringerung des Gesamtstickstoffs von 60 auf 40 mg/l).

Um Verlagerung von feinem Material in den Zwischenrdumen des groben Materials (Suffusi-
on) zu verhindern, soll die Kérnung méglichst einheitlich sein. Das wird ausgedriickt in einem
Ungleichférmigkeitsgrad U der kleiner als 5 sein soll [DWA 2006]:

QU

U=-%

10

U

dx: Korndurchmesser der von x Massenprozent unterschritten wird
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Insgesamt betrachtet kdnnen die Einlagerungen anorganischer Partikel und Setzungen
nur ein Ausloser fur den Kolmationsprozess sein, da sich die Kolmation durch langere Be-
schickungspausen fast vollstandig rickgangig machen lasst [SIEKER & HARMS 1987, PLATZER
1998, WINTER 2003, KADLEC & WALLACE 2008].

Tab. 2-5: Fir verschiedene Anlagentypen empfohlene KorngréRen und Durchldssigkeitsbeiwerte

Autor Anlagentyp Korngréfe [mm] ks [m/s]

) , di=0,2-0,4; 4_103a)
DWA-A 262 2006 Bepflanzte Bodenfilter bindiger Anteil < 2% 104 -10
DWA-A 138 TG 217 VESIEENNg KA. 10 bis 103

von Niederschlagswasser
ON B 2505 Horizontalfilter 4-8 k.A.
AN B 2505 Horizontalfilter zur Nachbe- 1-4 KA
handlung
KADLEC et al. 2000 Horizontalfilter 8-16 k.A.
KADLEC & WALLACE SSF (d10>4) k.A.
US EPA 2000 SSF 20-30 1,16

a) beim Einbau

Der Eintrag von organischen Abwasserinhaltsstoffen soll den entscheidenden Einfluss
auf die Kolmation haben. Doch fur die Belastung mit organischen Stoffen (ausgedrickt als
CSB oder abfiltrierbare Stoffe AFS) gibt es sehr verschiedene Richtwerte: Das DWA-
Arbeitsblatt 262 setzt fir Horizontalfilter 16 und fur Vertikalfilter 20 g/(m?-d) CSB an [DWA
2006]. KADLEC & WALLACE [2008] geben an, dass Vertikalfilter AFS von 5 g/(m?*d) tolerieren,
bei lAngeren Beschickungspausen auch wesentlich mehr. PLATZER [1998] hat maximale Fla-
chenbelastungen fir CSB von 20 — 30 g/(m?-d) formuliert, die einen weitgehend kolmations-
freien Betrieb gewahrleisten sollen. TESCHNER et al.[2004] beobachteten jedoch in diesem
CSB-Bereich trotzdem Kolmation. Die organische Belastung allein kann nicht das aus-
schlielliche Kriterium sein, denn GELLER et al. [2002] zeigten in einem Vertikalfiltervergleich:
.Etwa 25 % der Vertikalfilter wiesen CSB-Flachenbelastungen tber 20 g/(m?-d) auf. Von die-
sen 5 hoher belasteten Anlagen liefen 3 ohne Betriebsprobleme, wahrend die anderen 2 An-
lagen Kolmationsprobleme aufwiesen.” Auch die Zusammensetzung des Abwassers kénnte
einen Einfluss haben: Hohe C/-N-Verhaltnisse fihren zu einer relativ lang-anhaltenden Kol-
mation, wahrend geringe C/N-Verhaltnisse nur kurzzeitige Kolmation verursachen [AVNI-
MELECH & NEVO 1964 in PELL 1991].

Biomasse wird in den Substratporen aufgebaut und tragt zur Verstopfung bei. Bakterien
bilden Biofilm in den Poren und geben organische Stoffe ab [KADLEC & WALLACE 2008].
PLATZER [1998] fand keinen Zusammenhang zwischen Kolmationsgrad und dem Massenan-
teil der Organik am Substrat, weil nicht die Menge sondern die Art der angereicherten orga-
nischen Substanz und ihre Verteilung im Porenraum ausschlaggebend sind. PELLS [1991]
Messung von Bakterienzahlen wahrend der Ruhephase unterstitzt diese Aussage: ,Die Bak-

terienzahl in einem ruhenden Filter nimmt wegen der guten Sauerstoffversorgung zunachst
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zu [ANDERSSON & NYBERG 1982; NEVO & MITCHELL 1967]. Danach, wenn der akkumulierte
Pool organischen Materials abgebaut ist und der Austrocknungsprozess anfangt, sinkt die
Bakterienzahl. Dieser Prozess fihrt zu einer Wiederoffnung der Poren... Die Verringerung
der Bakterienzahl ist anfangs schnell und nach 1 — 2 Wochen bleibt die Bakterienzahl kon-
stant.“ [PELL 1991]. KRISTIANSEN [1982] stellte fest, dass das Volumen und die rdumliche
Struktur der Biomasse fir die Kolmationswirkung wesentlich entscheidender als die Masse
an organischen Bestandteilen sind. Extrazellularen polymeren Substanzen (EPS) mit ih-
rem hohen Wassergehalt und ihren langkettigen Strukturen wird einige Bedeutung beim Soil
Clogging zugemessen. WINTER [2003] zeigte, ,dass vor allem Biofilme fir die Verstopfung
des Porenraums und die damit einhergehende verminderte Sickerleistung verantwortlich
sind. In den Aufnahmen war ein hoher Gehalt an EPS zu erkennen.” WINTER [2003] und TE-
SCHNER et al.[2004] verfolgten die Mengen unterschiedlicher organischer Stoffe iber mehre-
re Zyklen eines intermittierend beschickten Vertikalfilters. Dabei fanden sie die grofite EPS-

Menge unter kolmatierten Bedingungen.

Den Redoxbedingungen werden unterschiedliche indirekte Kolmationswirkungen zuge-
schrieben. Besonders geringe Redoxpotenziale herrschen in Uberstauten Anlagen. Unab-
hangig vom Redoxpotenzial verstarkt der Einstau die Setzungen im Filter. Das heil3t, die
Uber der Anlage lagernde Wassermasse flihrt zur allmahlichen Senkung und Verdichtung des
Substrats [WINTER 2003]. Auch die biologischen Vorgange bei geringen Redoxpotenzialen
werden in den meisten Studien als kolmationsférdernd beschrieben: Mikroorganismen bilden
mehr EPS [WINTER 2003] und die Fahigkeit organisches Material abzubauen verringert sich
oder fluktuiert [PELL 1991].

Weitere Ursachen fir Kolmation kdnnen chemische Ausfallungen sein. Dazu gehort die Oxi-
dation von Eisen(ll). Weiterhin quellen Tonminerale durch Wasser und bestimmte Salze auf
[BORNER 1992].

Inwieweit die geringbelasteten nachgeschalteten technischen Feuchtgebiete von Kolmation

betroffen sind und wie sich der permanente Uberstau auswirkt, soll hier untersucht werden.

2.2.3 Stickstoffentfernung
Fur Stickstoff stellt die Nitrifikation gefolgt von der Denitrifikation die wichtigsten Prozesse in
technischen Feuchtgebieten dar. Seit den 1990ern wurden in Europa vermehrt mehrstufige
technische Feuchtgebiete gebaut. Ein Grundkonzept, das ohne die energetisch und tech-
nisch aufwendige Ruckfihrung auskommt [BOLLER 2001], wurde von Seidel in den 1960er
Jahren als ,Krefelder System® entwickelt. Die ersten Stufen sind Vertikalfilter, die intermittie-
rend beschickt werden, in denen durch die gute Sauerstoffversorgung Kohlenstoffverbindun-
gen abgebaut werden und die Nitrifikation Uberwiegt. Darauf folgen Horizontalfilter, in denen

vor allem Denitrifikationsprozesse ablaufen [VYMAzAL 2005].
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Diese letzte Stufe zur Denitrifikation lieRe sich auch hinter konventionelle technische Klaran-
lagen schalten. Erfahrungen aus den nachgeschalteten Denitrifikationsstufen der mehrstufi-

gen Pflanzenklaranlagen lassen sich auf diese Weise nutzen.

2.2.3.1 Entfernungsleistung von technischen Feuchtgebieten
Bewachsene Bodenfilter gelten als effektivere Reinigungsverfahren als Teiche, da sie einen
intensiveren Biofilmkontakt herstellen. Vergleichbar sind natlrliche Seesedimente, die durch
ihre hohe Zellzahl ein wesentlich héheres Potenzial zur Denitrifikation als das Freiwasser
haben [NIXDORF et al. 2011, BOLLMANN et al. 2011]. Nachgeschaltete Horizontalfilter senken
Nitratkonzentrationen um 50 bis 80 % auf 5 bis 15 mg/l NO3s-N [PLATZER 1998, KADLEC &
WALLACE 2008]. HELMERS et al. [2009] fanden in 18 gering belasteten Feuchtgebieten (Zu-
laufmedian 12 mg/l NO3-N) eine Reduktion um nur 37 % Nitratstickstoff im Median. PLATZER
[1998] beobachtete vollstandige Denitrifikation in nachgeschalteten Horizontalfiltern, deren
Stickstoff im Zulauf zu bis zu 15 % nitrifiziert war. In Zeiten in denen der Zulauf zu mehr als
15 % nitrifiziert war, lag die Nitratverminderung bei ca. 80 %. Da die Denitrifikation so weit-
gehend war, konnten weder Wassertemperatur noch C/N-Zulaufverhaltnis als Einflussfakto-

ren ausgemacht werden.

Technische Feuchtgebiete kénnen prinzipiell sehr niedrige Nitratkonzentrationen erreichen.
So geben KADLEC & WALLACE [2008] 0 mg/l als beste Naherung zur Hintergrundkonzentrati-
on an. Wenn es eine natlrliche Konzentrationsuntergrenze fir technische Feuchtgebiete
gibt, kdnnte sie zwischen 0,1 und 1 mg/l liegen. [CHAVAN et al. [2008] beispielsweise erzielten
mit oberflachig durchstromten technischen Feuchtgebieten eine unwesentliche Nitratstick-
stoffverringerung in behandeltem Abwasser von 0,10 mg/I auf 0,10 bis 0,08 mg/l und eine
etwas hdéhere bei der Flusswasserreinigung von 0,15 mg/l auf 0,07 bis 0,09 mg/l (Gesamt-
stickstoffreduktion: von 1,6 mg/l auf 1,7 bis 1,0 mg/l bzw. von 2,7 mg/I auf 1,6 bis 2,4 mg/l). In
naturlichen brandenburger und Berliner Seen war die Denitrifikation im Konzentrationsbe-
reich von 0 — 1 mg/l NOs-N verlangsamt, was NIXDORF et al. [2011] auf DOC-Limitierung (0 —
10 mg/l) zurtickflhren (vgl. auch Kap. Kohlenstoffversorgung in Kap. 2.2.3.2). Einen Anhalts-
punkt bietet auch der Nahrstoffbedarf von Wasser- und Sumpfpflanzen. In den Untersuchun-
gen von POLOMSKI et al. [2008] zeigten Vertreter der Pflanzengattungen Pistia, Myriophyllum
und Eichhornia bei 0,4 mg/l Stickstoff und 0,07 mg/l Phosphor Nahrstoffmangelsymptome.
Nur die Wasserhyazinthen blihten, weil sie auch eine geringe Nahrstoffversorgung aushal-
ten [PoLoMsKI et al. 2008]. Haufig wurde beobachtet, dass hdhere Zulaufkonzentrationen
eine bessere prozentuale Stickstoffentfernung zur Folge hatten [CHAVAN et al. 2008, KADLEC
& WALLACE 2008] (s. Kap. Aufenthaltszeit und Kinetik in Kap. 2.2.3.2). Die Flachenabbaura-
ten kénnen abhangig von den Umgebungsbedingungen sehr verschieden sein (s. Kap.
2.2.3.2). So geben SPIELES & MITSCH [2000] 30 — 40 % an, wogegen PHIPPS & CRUMPTON
[1994] 78 — 95 % malen.



36 Stand der Wissenschaft

Die meisten Studien an nachgeschalteten Teichen (Schéonungsteichen) legen den Schwer-
punkt auf die erfolgreiche weitere Reduzierung des Sauerstoffbedarfs und weisen wenn
Uberhaupt, dann nur eine geringe Nahrstoffelimination nach [KRAUTH & STAAB 1986]. Im De-
tail bescheinigten KRAUTH & STAAB einem Schoénungsteich eine gute Nitrifikation (von
3,0 mg/l auf 0,9 mg/l NH4*-N) und eine unwesentliche g4sN-Reduktion (von 15,0 mg/l auf
14,5 mg/l). Bei anderen Anlagen liegt der Schwerpunkt auf der Denitrifikation. SURDER [1992]

gibt eine mittlere Elimination von 17 % fur anorganische Stickstoffverbindungen an.

2.2.3.2 EinflussgréBen fir die Denitrifikation
Die Temperatur und die Aufenthaltszeit gelten als wichtigste Einflussfaktoren fir die Denitrifi-
kation. Deshalb werden diese beiden Faktoren im Folgenden erlautert. Auch fir die Sauer-
stoffkonzentration und die Kohlenstoffversorgung werden die glnstigen Bereiche dargestellt.
Der pH-Wert ist im Allgemeinen unproblematisch, da eine weite Spanne im neutralen Bereich
zwischen 6,5 und 8,5 als gunstig gilt [LEE et al. 2009].

Temperatur
Die Stickstoffentfernung lauft am besten zwischen 20 und 25 °C [PHIPPS & CRUMPTON 1994].

Laut KuscHK et al. [2003] nehmen mikrobielle Vorgange, die mit der Nitrifikation und Denitri-
fikation zu tun haben, jenseits der Spanne zwischen 15 und 30 °C eindeutig ab und BITTON
[1994] beschreibt Temperaturen Uber 10 °C als optimal in CRAGGS [2005]. Die Denitrifikation
gilt als weniger temperaturempfindlich als die Nitrifikation. Im Allgemeinen geht man davon
aus, dass unter einer Temperatur von 5 °C keine Denitrifikation mehr stattfindet. Doch man-
che Studien stellen auch unter 4 °C noch Denitrifikationsprozesse fest, wenn auch bei niedri-

geren Umsatzraten [LEE et al. 2009].

Sauerstoffkonzentration und Redoxpotenzial

Die meisten Denitrifikanten sind fakultativ anaerob und bevorzugen Sauerstoff statt Nitrat
als Elektronenakzeptor wegen der héheren Energieausbeute. Deshalb hemmt Sauerstoff die
Denitrifikation und bringt sie zum Erliegen. Eine Sauerstoffkonzentration < 1 mg/I gilt als op-
timal [BITTON 1994 in CRAGGS 2005].

Die typischerweise kontinuierlich beschickten Horizontalfilter stellen weniger Sauerstoff
bereit als intermittierend beschickte Vertikalfilter, weshalb Horizontalfilter zur nachgeschalte-
ten Denitrifikation eingesetzt werden. Ohne die intermittierende Beschickung gelten Sumpf-
pflanzen als der wichtigste Sauerstoffeintragspfad [WISSING & HOFMANN 2002]. Sie bilden an
den Wurzeloberflachen eine oxidierende Schutzschicht, aus der Sauerstoff austritt [LEE et al.
2009]. Die tatsachliche Sauerstoffabgabe in die Wasserphase ist umstritten und es werden
sehr breite Spannen angegeben, z.B. 0,02 — 12 g/(m?-d) fur Phragmites australis [BRIX 1994

in PLATZER 1998]. Der pflanzenbirtige Sauerstoff lasst sich experimentell schwierig trennen
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von Sauerstoff der aus der Atmosphére in die Wasserphase diffundiert. Flr beide zusammen

ermittelte PLATZER [1999] eine Sauerstofftransferrate von 1 g O2/(m?-h).

Abwasserteiche werden danach eingeteilt, ob Sauerstoff vorhanden ist. Demnach ist ein
aerober Teich vollstandig v.a. durch Photosynthese mit Sauerstoff versorgt, deshalb wird er
mit geringer Wassertiefe gebaut (0,3 — 0,6 m). Er wird auch als high-rate-lagoon bezeichnet.
Aerobe Abwasserteiche werden typischerweise auf 5 d Aufenthaltszeit ausgelegt. lhr Einsatz
ist auf warme sonnige Gegenden begrenzt. Dagegen weist ein anaerober Teich fast keinen
Sauerstoff auf, ist 5 - 10 m tief und wird im Allgemeinen fiir hochkonzentriertes, meist indust-
rielles Abwasser gebaut. Weltweit am haufigsten eingesetzt werden Abwasserteiche einer
Tiefe von 1,5 — 2,5 m [CRITES & TCHOBANOGLOUS 1998]. lhre obere Schicht ist aerob und die

unteren sind anoxisch bis anaerob.

Das Redoxpotenzial (Eh) beschreibt das Konzentrationsverhaltnis von oxidierten und redu-
zierten Stoffen zueinander und damit die elektrochemischen Bedingungen im Wasser. Die
Potenziale kénnen zwischen 800 mV (stark oxidierendes Milieu) und -300 mV (stark reduzie-
rendes Milieu) liegen. In einem sauerstoffreichen Milieu liegen viele oxidierte Verbindungen
(Eisen- und Manganoxide, Nitrat, Sulfat) vor [BAIER 2009]. Ab Redoxpotenzialen von > 550
mV sprechen SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL [2002] von aeroben Bedingungen. Dagegen
zeigt ein geringes Redoxpotenzial Sauerstoffmangel an, verbunden mit dem Auftreten redu-
zierter Verbindungen wie Fe?*, Mn?*-lonen und organischer Substanz [BAIER 2009]. Als anae-
rob gelten Redoxpotenziale unter 330 mV. Die Denitrifikation setzt bei anoxischen Bedingun-
gen (550 bis 220 mV) ein [SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002]. Neben der direkten
Redoxpotenzialmessung kann das Auftreten bestimmter Oxidationsstufen einzelner Stoffe
als Anzeiger verwendet werden. Daflr ermittelte BRUMMER [1974] experimentell in wasser-
gesattigten Boden das Auftreten von Mn?*und Fe?* - lonen und die Sulfidbildung in Abhan-

gigkeit von Redoxpotenzialen und pH-Werten (s. Tab. 2-6).

Tab. 2-6: Auftreten von reduzierten Verbindungen in wassergesattigten Boden aus [BRUMMER 1974] in
[DAFNER 1988]

Reaktion Redoxpotenzial [mV] pH
Beginn der Mn2*-Bildung <450 6,1
Beginn der Fe?*-Bildung <220 6,0
Verstarkte Fe2*-Bildung <125 58
Beginn der Sulfid-Bildung <10 6,1
Verstarkte Sulfid-Bildung <-145 6,3

Aufenthaltszeit und Kinetik

Stickstoff in Nitratform wird im Allgemeinen schnell und komplett abgebaut. KADLEC &
WALLACE [2008] geben an, dass wenige Tage Aufenthaltszeit dafir gentgen. Bei Aufent-

haltszeiten von 8 h sinkt die Nitratkonzentration weiter als bei Aufenthaltszeiten von 4 oder
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nur 0,5 h [CHAVAN et al. 2008]. Eine Ursache ist, dass Denitrifikanten schnell wachsen, an-
ders als Nitrifikanten. In den von PELL [1991] untersuchten Sandfiltern nahm ihre Anzahl ahn-
lich schnell zu wie die Gesamtzahl heterotropher Bakterien. Der Anteil denitrifizierender Bak-
terien an allen heterotrophen Bakterien betrug bis zu 100 % und war bei
Gleichgewichtsbedingungen (weder Inbetriebnahme noch Betriebspause, also eher redukti-

ven Bedingungen) am hdchsten.

Die notwendige Aufenthaltszeit ist auch vom zeitlichen Ablauf des Abbaus (Kinetik) abhangig.
Dabei wird in Reaktionen verschiedener Ordnungen unterschieden. SEIDEL [1966] sowie
HORNE [1995 u. a. in KADLEC & WALLACE 2008] gehen davon aus, dass der Stoffabbau in
technischen Feuchtgebieten als Reaktion nullter Ordnung ablauft. D.h. die Abbaurate (J) ist

unabhangig von den Konzentrationen jedweder Stoffe.
J = konst.

KADLEC & WALLACE [2008] argumentieren, dass sich die Annahme einer Reaktion erster

Ordnung mit Messergebnissen diverser Anlagen am besten in Ubereinstimmung bringen

lieBen:
J =k c
J — Abbaurate, beispielsweise flichenbezogen [g/(m? - d)]
k —  Koeffizient der Abbaurate [m/a]
c— Zulaufkonzentration des Stoffes [mg/l]

Die in der Abwasserreinigung haufig verwendete Michaelis-Menten-Gleichung:

Cc
J = Jmax ooy

Jmax — maximale Abbaurate
Km — Michaeliskonstante oder Halbsattigungskonstante in mg/I

lauft mit ihren geringen Km-Werten (0,1 bis 0,2 mg/l NOs-N nach EPA [1983] bzw. 0,5 mg/I
NOs-N nach HENzE [2000] und MINO et al. [1995]) in den abwassertechnisch relevanten

Konzentrationen auch auf eine Reaktion 0. Ordnung hinaus.

Kohlenstoffversorgung

Denitrifizierende Mikroorganismen sind meist heterotroph. Sie verwenden insbesondere
leichtabbaubare Kohlenstoffquellen, deshalb ist der BSBs der geeignete Kohlenstoffparame-
ter. Der C-Bedarf ist nicht genau definiert und abhangig vom Denitrifikationsverfahren. Fur
die Bemessung beziehen sich die Angaben auf das Verhaltnis BSBs im Zulauf : Menge an zu
denitrifizierendem Nitrat. Der BSBs muss wahrend der Reaktion im Uberschuss vorliegen,

deshalb lassen die folgenden Angaben keine Riickschllisse auf den tatsachlich verbrauchten
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BSBs zu [BEVER 2002]. Allgemein halt BEVER [2002] ein Verhaltnis BSBs : N = 5 fiur glnstig.
KADLEC & WALLACE [2008] schlagen basierend auf dem US EPA Nitrogen Control Manual
[1993] 5 - 9 g BSB:s je g Nitratstickstoff vor. NARKIS et al. [1979] berichten von einem BSB:s :
NOs-N-Verhaltnis von 2,3 fur die komplette Denitrifikation, wenn Methanol, Acetat oder che-
misch gefélltes Rohabwasser als Energiequelle verwendet werden. Die DWA gibt Empfeh-
lungen zur vorgeschalteten Denitrifikation ab einem Verhaltnis von BSBs : zu denitrifizieren-
dem Nitrat von 6,7 [ATV 2000], das nach einem Belebungsverfahren normalerweise weit

unterschritten wird.

KADLEC & WALLACE [2008] geben an, dass die Vegetation im Allgemeinen in der Lage ist,
den fur die Denitrifikation notwendigen Kohlenstoff bereitzustellen. Andererseits wird bei Ho-
rizontalfiltern mit geringem BSBs im Zulauf haufig ein Kohlenstoffmangel beobachtet, der
durch Molasse oder Mulch gedeckt werden kann [KADLEC & WALLACE 2008]. Der anlagenei-
gene, pflanzliche Kohlenstoff stammt einerseits von abgestorbenen, hydrolisierten Pflanzen-
teilen (Blatter, Stangel, Wurzeln, Rhizome) und andererseits von den Wurzelexudaten. Au-
Rerdem flihren die fir die Denitrifikation férderlichen anaeroben Bedingungen gleichzeitig zu
einer nur teilweisen Zersetzung des organischen Materials zu Sauren und Alkoholen, die
eine brauchbare Kohlenstoffquelle darstellen [ATV 1997]. STENGEL [1985] gibt in PLATZER
[1998] eine C-Produktion von 4 g/(m?-d) an, wovon 0,7 — 1,3 g/(m?-d) fur die Denitrifikation

verwertbar sind. Die Freisetzung beschrankt sich auf den Sommer [STENGEL 1991].

Alternativ zur heterotrophen Denitrifikation gibt es auch den Weg der autolithotrophen Denit-
rifikation. So beobachteten KLUDTH et al. [2014] in Grundwasserkdrpern die Verwendung von

Eisensulfid, wie es auch in Teichsedimenten vorkommt, als Elektronendonator.

2.2.3.3 Andere Verfahren zur weitergehenden Stickstoffentfernung
Der ATV-Fachausschuss ,Verfahren der weitergehenden Abwasserreinigung nach biologi-
scher Behandlung" stellte Mallnahmen zusammen, die vor, innerhalb und nach der beste-
henden Klaranlage sinnvoll sein kdnnen [ATV 1997]. Daflr fallen Investitionen zwischen 8,1
bis 26,1 €/E fur die Erweiterung des Belebungsverfahrens zur Restdenitrifikation an [BAR-
JENBRUCH 2007 auf Grundlage von Daten BAUMERS 2000]. Zur nachgeschalteten Denitrifika-

tion sind folgende Verfahren bekannt:

o Festbettreaktoren: getauchtes Festbett, aktivierter Raumfilter und Biofilter.
e FlieBbettverfahren: Schwebebett und Wirbelbett.

e Belebungsverfahren: nachgeschaltetes Denitrifikationsbecken.

Das gebrauchlichste unter den Festbettverfahren ist der Biofilter. BARJENBRUCH et al. [2002]

stellten die Investitionen von 7 und die Betriebskosten von 4 nachgeschalteten Biofiltern zur



40 Stand der Wissenschaft

Denitrifikation zusammen. Demnach liegen die Investitionen bei 9 bis 84 €/E und die Be-
triebskosten bei 0,15 bis 4,8 € /(E-a). Daraus sind die Werte in Tab. 2-7 abgeleitet.

Das Schwebebettverfahren mit Tragermaterial (z.B. von Kaldnes oder Linde) wird in
Deutschland selten angewandt. Mégliche Griinde daflir sind, dass im Betrieb die optimale
Durchmischung und Durchstrdmung der Teilchen oft eine grof3e Herausforderung darstellen
[MAURER 1998]. In der kommunalen Abwasserreinigung ist keine groRere Anlage mit der
Aufgabe der nachgeschalteten Denitrifikation bekannt. ZORYCHTA [2013] zeigt, dass die Kos-
ten breit streuen. So geben ROSENWINKEL et al. [2004] fur eine Schlammwasser-
deammonifikationsanlage sehr geringe Betriebskosten (0,5 ct/m3®) und Investitionen
(0,5 ct/m?) an. Hingegen fielen fir eine Pilotanlage der biologischen Hauptstufe in Moosburg
hohe Kosten in Hohe von 47 ct/m?® (Betrieb) und 41 ct/m® (Investition) an [STRUNKHEIDE &
LITTMANN 2012 in ZORYCHTA 2013].

Tab. 2-7: Kosten der Biofilter zur nachgeschalteten Denitrifikation, nach BARJENBRUCH et al. [2002]
gea.

Kosten [ct/m?] Min Max Mittel
Investition 0,82 7,92 3,72
Betrieb 0,1 49 2,3
Gesamt 6,0

a) Annahmen: mittlere Nutzungsdauer von Bautechnik 30 a, Maschinen- und MSR-technik 15 a; Was-
sernutzung von 130 I/(E-d)

2.2.4 Phosphor
NAIRN et al. [2000] zeigten, dass Teiche auch niedrige Phosphorkonzentrationen von
0,169 mg/l Gesamtphosphor (0,017 mg/l 0-PO3s*-P) signifikant verringern kénnen. Es handel-
te sich um bepflanzte und unbepflanzte neu angelegte Teiche mit hohen Sauerstoffkonzen-
trationen (9 — 11 mg/l) zur Flusswasserbehandlung. Andere Belege fur die Phosphorentfer-
nungsleistung von technischen Feuchtgebieten finden sich bei REED et al. [1989] und KAD-
LEC & WALLACE [2008].

Phosphor kann nicht wie Stickstoff oder Kohlenstoff in eine gasférmige Spezies umgewan-
delt werden und in die Atmosphare entweichen. Deshalb haben technische Feuchtgebiete
nur die Mdéglichkeit der Festlegung im System selbst. In Teichen tritt bei pH-Werten oberhalb
von 8 biogene Fallung von Kalziumphosphat auf, das dann sedimentiert [UHLMANN & HORN
2001]. Sorption geschieht in allen Organismen, denn sie assimilieren ortho-Phosphat zu or-
ganisch gebundenem Phosphat [WISSING & HOFMANN 2002]. Besonders wahrend ihrer
Wachstumsphase zu Beginn der Vegetationsperiode nehmen Pflanzen Phosphor auf. Die
langfristige Bedeutung der Pflanzen fir die P-Eliminierung ist umstritten. RUSTIGE [2003] halt
ihre Rolle in der Jahresbilanz selbst bei Ernte fir untergeordnet, wohingegen KADLEC [1996]

zeigt, dass bewachsene Feuchtgebiete mehr Phosphor fixieren als unbewachsene.



41

Die verbleibende Senke fir Phosphor ist das Bodenfiltermaterial. Am aeroben Sediment
wird Phosphor gebunden [UHLMANN & HORN 2001]. Es sorbiert fest an hydroxylierten Mine-
raloberflachen. Wegen ihrer Haufigkeit spielen v.a. Eisen- und Aluminiumoxide eine Rolle, in
sauren Bdden auch Metallhuminkomplexe. AuRerdem bieten amorphes Eisen, Tonminerale
und Huminstoffe [ATV 1997] viele Sorptionsplatze [RUSTIGE 2003, WISSING & HOFMANN
2002]. Die Loslichkeit der Eisen- und Aluminiumphosphate sinkt mit fallendem pH-Wert. Im
Gegensatz dazu nimmt die Léslichkeit von Calcium- und Magnesiumphosphat mit sinkendem
pH zu. Doch auch diese immobilisierten P-Fraktionen kdnnen im Boden durch Mikroorga-
nismen und Pflanzen (und deren Wurzelexudate) wieder mobilisiert werden. Das heif3t, die
Festlegung im Boden ist wie die in Pflanzen und Mikroorganismen reversibel und Phosphor
wird nicht entfernt, sondern rezirkuliert [WISSING & HOFMANN 2002]. Bei stationaren Bedin-
gungen ohne Spezialsubstrate ist der Boden technischer Feuchtgebiete nach etwa einem
Jahr gesattigt [KADLEC & KNIGHT 1996].

Gunstig fur die Festlegung und damit die Entfernung aus dem Abwasser sind aerobe Bedin-
gungen [BORNER 1992]. Fur natlrliche Gewasser geben SCHWOERBEL & BRENDELBERGER
[2012] an, dass Redoxpotenziale > 200 mV notwendig sind, um die aufnehmende oxidierte
Oberflachengrenzschicht aufrecht zu erhalten. Bei einer Sauerstoffsattigung unter 10 % setzt
die P-Mobilisierung ein und unter 0,5 mg/l Sauerstoff wird sie schneller. Wenn die Bin-
dungskapazitat unter den aktuellen Bedingungen (Redoxpotenzial, pH, P-Belastung) Uber-
schritten ist, wird Phosphor aus Bdden ausgetragen. SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL [2002]
geben an, dass aus Lehm- und Tonbéden weniger als 1 kg P/(ha - a) ausgewaschen werden,
wohingegen Sande mehr als 6,5 kg P/(ha - a) abgeben kénnen. Die Sorptionskapazitat bzw.
die Desorptionskapazitat eines Substrats kann aus der Masse an Sorptionspartnern abge-
schatzt werden. Da der Hauptanteil bei mineralischem Substrat und typischen mittleren pH-
Werten an Eisen- und Aluminiumoxide sowie —hydroxide gebunden ist, bietet sich deren Be-
stimmung an [REDDY & D'ANGELO 1997]. Das durch einen Oxalat-Aufschluss in Lésung ge-
brachte Phosphor (Pox) und sein Verhaltnis zu den oxalataufgeschlossenen Sorptionspart-
nern Eisen (Feox) und Aluminium (Al,x) geben Auskunft Uber den Sattigungsgrad der
Bodensorptionskapazitat. VAN DER ZEE & VAN RIEMSDIJK [1988 in SIEMENS et al. 2004] geben
fir saure, sandige Boden an, dass Eisen- und Aluminiumoxide und —hydroxide die Halfte
ihnrer Masse an Phosphor adsorbieren konnen. SIEMENS et al. [2004] stellen diesen Satti-

gungsgrad als Sattigungsindex Z dar:

_ [Pox]
2 = S Feg+ Al
Z: Sattigungsindex [-]
[Pox]: mit Oxalataufschluss extrahierter Phosphorgehalt [mmol/kg]
[Feox]: mit Oxalataufschluss extrahierter Eisengehalt [mmol/kg]

[Alox]: mit Oxalataufschluss extrahierter Aluminiumgehalt [mmol/kg]
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Ein Teil des so gebundenen Phosphors kann wieder desorbiert werden. SIEMENS et al. [2004]
geben an, dass bei Z = 0,25 mit erhdhten Phosphorkonzentrationen im Abfluss zu rechnen
ist.

Die Versuchsanlagen (s. Kap. 3.1) befanden sich auf friiheren Rieselfeldern, deren Substrat
in manchen von ihnen verwendet wurde. Die Phosphoremissionen aus diesen ehemaligen
Rieselfeldern sind die problematischste Stoffbelastung fir stromabwarts liegende Gewasser
wie die Panke. Bei der Frage, welcher Phosphoraustrag aus dem Gebiet zu erwarten ist,

kénnen die Versuchsanlagen als Beispiel im Pilotmalistab dienen.

2.2.5 Abwasserdesinfektion
2.2.5.1 Wirksamkeit von technischen Feuchtgebieten zur Abwasserdesinfektion

Einstufige bepflanzte Bodenfilter reduzieren die Zahl von Fakalindikatoren um 1,5 bis 2,5
Zehnerpotenzen [DWA 2006]. KADLEC & WALLACE [2008] geben einen mittleren Reduktions-
faktor von 1022 fur Horizontalfilter und 1024 fur Vertikalfilter an. Die Indikatorreduktion mehr-
stufiger Anlagen ist insgesamt wesentlich héher. So fanden HAGENDORF et al. [2002] in zwei-
stufigen Bodenfiltern in der Regel Eliminationsraten von 3 bis 5 log-Stufen. REED et al.
zeigten bereits 1988 in ihrer Literaturschau, dass Bakterienindikatoren um 1,7 bis 2,7 Zeh-
nerpotenzen verringert werden (s. Tab. 2-8). Fur Teiche gaben sie eine groRere Spannbreite
von 1 — 5,2 log-Stufen Reduktion an (s. Tab. 2-9).

Tab. 2-8: Indikatorreduktion bewachsener Bodenfilter und eines oberflachig durchstromten Feuchtge-
bietes [REED et al. 1988]

Zulauf Ablauf Reduktion
[lg (n/100 ml)] [lg (n/100 ml)] [lg (Czu/Cab)]

Santee, Calif., Rohrkolben a)
Winter (Okt. — Marz)

Gesamtcoliforme 7,7 5,0 2,7

Coliphagen 3,3 2,2 1,1
Sommer

Gesamtcoliforme 7,8 55 2,3

Coliphagen 3,4 1,4 2,0

Iselin, Pa., Rohrkolben & Graser b)
Winter (Okt. — Marz)

Fakalcoliforme 6,2 3,8 2,4
Sommer
Fakalcoliforme 6,0 3,9 2,1

Listowel, Ont., Rohrkolben c)
Winter (Okt. — Marz)

Gesamtcoliforme 5,7 3.1 2,6
Sommer
Gesamtcoliforme 5,3 3,6 1,7
a) Bewachsener Bodenfilter aus Kies c) Oberflachig durchstromtes Feuchtgebiet

b) Bewachsener Bodenfilter aus Sand
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Tab. 2-9: Entfernung von Fakalcoliformen, Anzahl der hintereinander geschalteten Teiche und theore-
tische Aufenthaltszeit 1 in fakultativen Teichanlagen [EPA 1983 in REED et al. 1988]

Anzahl T Féakalcoliforme [Ig (n/100ml)]
Teiche [d] Zulauf Ablauf Reduktion

Corinne, Utah 7 180 6 0,8 5,2
Eudora, Kansas 3 47 6,4 2,3 4.1
Kilmichael, Mississippi 3 79 7.1 4.4 2,7
Peterborough, New Hampshire 3 57 6,6 5,6 1,0

Zum naheren Vergleich sind in Tab. 2-10 nachgeschaltete Feuchtgebiete und Teiche heran-
gezogen worden, die wie die Hobrechtsfelder Anlagen (s. Kap.3.1) hinsichtlich der Zulauf-
konzentrationen der Standardparameter sowie ihrer Position im Behandlungsprozess als
nachgeschaltete Reinigungsstufen angesehen werden kénnen. Auch im Hinblick auf die Zahl
der E. coli im Zulauf sind sie als vergleichbar einzustufen. Die Desinfektionsleistung nachge-
schalteter Stufen ist im Allgemeinen etwas geringer als die von Hauptreinigungsstufen, auf-
grund der geringeren Zulaufkonzentration [HAGENDORF et al. 2002] (s. Tab. 2-10).

Tab. 2-10: E. coli-Elimination nachgeschalteter bewachsener Bodenfilter und Teiche, sortiert nach
absteigender Zulaufkonzentration

Zulauf Ablauf Reduktion

Autor Anlage E. coli
[l9 (czu/Cab)]
[Ig (n/100 ml)]
HAGENDORF & HAHN 1994 Sandfilter 4,78 2,30 2,48
SPERLING et al. 2004 Teich 4,68 3,2 1,48
SPERLING et al. 2004 Teich 3,27 1,19 2,08
JIN et al. 2002 Bewachsener Teich 3,18 0 3,18
JIN et al. 2002 Bewachsener Bodenfilter 3,18 1,76 1,42
JIN et al. 2002 Surface flow CW 3,18 2 1,18
[GARCIAETAL. 2003] 2 HF - Sand und Kies 3-6 1-4 0,7-34
[GARCIAETAL. 2003] 2 HF - Kies 3-6 2-5 01-2,7
PENG et al. 20042 Bewachsener Bodenfilter 2,61 2,26 0,35

a) Fakalcoliforme
HF — Horizontalfilter

Die Literaturbersicht von GHERMANDI et al. [2007] Uber 22 nachgeschaltete oberflachig
durchstromte Feuchtgebiete gibt als Median 2 Zehnerpotenzen Elimination flr Fakalcolifor-
me an und weist auf die hohe Streuung auch fiir ein und dieselbe Anlage hin. Die Ubersicht
gibt Aufenthaltszeiten (2,4 — 15 d) und die Anzahl der hintereinandergeschalteten Zellen (2 —
91) an, ohne dass ein Zusammenhang erkennbar ware. Um Anlagen gezielt fir die Abwas-
serdesinfektion auslegen zu kénnen, folgt ein Uberblick tber systematische Untersuchungen

zu Mechanismen und Einflussgréfen.
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2.2.5.2 EinflussgréBen fiir die Abwasserdesinfektion
In diesem Kapitel werden die Mechanismen der Abwasserdesinfektion und ihre Einflussfakto-
ren beschrieben und prinzipiell geeignete Designs abgeleitet. Die mit dem Zulaufwasser an-
kommenden Pathogene werden durch Rickhalt und Elimination teilweise entfernt [WALD-
HOFF 2008] wie das auch in Oberflachengewassern, der gesattigten Bodenzone,
Langsamsandfiltern oder der Landbehandlung der Fall ist. Als Mechanismen sind bekannt:
Sedimentation, Filtration und Adsorption sowie ,natirliches® Absterben [REED et al. 1988]
und Fral} [REED et al. 1988 sowie ACEA et al. 1988; STEVIK et al. 2004 in ALEXANDRINO 2006].
Den Ablauf der Pathogenelimination kann man sich vereinfacht so vorstellen: Wenn eine
Wasserphase vorhanden ist, kénnen die Keime dort zunachst der UV-Strahlung ausgesetzt
sein. Dann sorbieren sie an Partikeln mit denen sie zu Boden sinken oder adsorbieren direkt
an biofiimbewachsenen Oberflachen (Bodenfilter). In diesem Biofilm akkumulieren die Keime
erst, sterben dann aufgrund unwirtlicher Umweltbedingungen ab oder werden aktiv eliminiert
[BEHLE 2011]. Als Einflussfaktoren werden genannt: Speziesspezifische Uberlebensfahigkeit
(Lebenserwartung) [KARAPINAR & GONUL 1991; STENSTROM & CARLANDER 2001 in ALEXAND-
RINO 2006] antagonistische Beziehungen [GELLER & HONER 2003] und [RUDOLFS et al. 1950
in ALEXANDRINO 2006] sowie abiotische Faktoren wie Temperatur, pH, Feuchtigkeit, Zusam-
mensetzung des Filtermaterials und sein organischer Anteil [CAMPBELL et al. 1976; REDDY et
al. 1981 in ALEXANDRINO 2006] sowie Sonneneinstrahlung [BEHLE 2011]. BEHLE [2011], ALE-
XANDRINO [2006] und WALDHOFF [2008] stellen in ihren Literaturrecherchen fest, dass Uber
die Wichtigkeit, die Rangordnung und den quantitativen Anteil der einzelnen Mechanismen
sehr verschiedene Angaben gemacht werden. In komplexen Systemen wie technischen
Feuchtgebieten wirken mehrere Faktoren, die sich verstarken oder abmildern kdénnen, so
dass ein einzelner Faktor nicht aussagekraftig fiir das gesamte Verfahren ware. Deshalb
werden in dieser Arbeit direkt die Auswirkungen bestimmter Designs auf die Entfernungsleis-

tung betrachtet.

Von den Einflussfaktoren lassen sich manche GroRRen direkt mit der Verfahrensauswahl und
dem Anlagenaufbau konfigurieren (Reaktionszeit Uber die Aufenthaltszeit). Andere Grofden
sind in bestimmten Grenzen steuerbar (Temperatur Uber Isolierung). SchlieBlich ist der wich-
tige Faktor der Uberlebensfahigkeit ein der einzelnen Spezies eigenes Merkmal, das nicht

von Desinfektionsverfahren abhangt.

Aufenthaltszeit und hydraulische Belastung

Eine langere Aufenthaltszeit verbessert die Abwasserdesinfektionsleistung [KADLEC &
WALLACE 2008, HAGENDORF et al. 2002, AUSLAND et al. 2002, HONER & SPRINGE-ELDAGSEN
1996, TORRENS et al. 2009]. Die Aufenthaltszeit ist abhangig vom Zulaufvolumenstrom und
vom Anlagenaufbau. Dabei ist zwischen der theoretischen (Quotient aus Volumen und

Zufluss) und der tatsachlichen Aufenthaltszeit (Bestimmung mit Tracerexperiment) zu
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unterscheiden. So flihrten bei HAGENDORF et al. [2002] Stérungen in der Betriebsfihrung, die
eine Verringerung der tatsachlichen Aufenthaltszeit mit sich brachten, wie z.B. Verstopfungs-
erscheinungen oder hydraulische Kurzschlusse, zur Verringerung der Leistung oder sogar
bis zum Zusammenbruch der Keimelimination. TORRENS et al. [2009] und STEVIK et al. [1999]
erachten die minimale Aufenthaltszeit oder die Zeit bis 10 % des Volumenstroms die Anlage
passiert haben fur entscheidend. Das lasst sich damit erklaren, dass Uber die Angabe der
Reduktion in Zehnerpotenzen implizit von einer exponentiellen Reduktion ausgegangen wird.
Damit genugt bereits ein sehr kleiner Wasseranteil, der nur kurz behandelt wird, um die Ent-

fernungsleistung fir das Gros des Wasseranteils zu Gberdecken und drastisch zu mindern.

Uber die erforderliche Aufenthaltsdauer existieren sehr unterschiedliche Angaben, was auf
die Querbeziehungen zu anderen Faktoren zurtick zu flhren ist. GARCIA et al. [2003] wiesen
fir somatische Coliphagen in Horizontalfiltern nach, dass bei feinerem Material (Sand und
Kies: dig ca. 1,2 mm; deo = 9,5 mm) eine Verlangerung der theoretischen Aufenthaltszeit von
3 auf 5 d eine Leistungssteigerung bringt, bei groberem (d1o ca. 8 mm; deo = 17 mm) jedoch
die hochstmdgliche Eliminationsrate bereits nach drei Tagen erreicht ist, denn der grébere
Kies hielte das Wasser nicht lang genug, um in den Poren Riickhalt und Elimination eintreten
zu lassen. Auch TORRENS et al. [2010] fanden heraus, dass ,die Erhéhung der theoretischen
Aufenthaltszeit ab einer bestimmten Obergrenze nicht zur signifikant besseren Reduktion®

der Indikatororganismen fuhrt.

Die Spannbreite betrachteter Zulaufvolumenstréme ist grof3, das zeigt sich an zwei

Beispielen:

e TORRENS et al. [2009] variierten die Zulaufvolumenstrome (fur Vertikalfilter aus Sand, d1o
= 0,2 mm) zwischen 200 und 800 mm/d und wiesen fir Fakalcoliforme, E. coli und
somatische Coliphagen (nicht jedoch flr die kaum entfernten F-spezifischen Coliphagen)
eine signifikante Verschlechterung bei groRem Volumenstrom nach. Fir E. coli lag die
Verschlechterung bei 0,5 bis 1,2 Zehnerpotenzen auf 0,5 bzw. 1 Zehnerpotenz. Im
Extremfall betrug die minimale Aufenthaltszeit < 1 h und die mittlere Aufenthaltszeit nur
2,5h.

e HAGENDORF et al. [2002] zeigen, dass sich durch die Verringerung des Zulauf-
volumenstroms von 90 auf 20 - 30mm/d die Indikatorreduktion auf stabile 4
Zehnerpotenzen erhohte (Versuchsanlage Wiedersberg). Dagegen hatten kurzzeitige

hydraulische Spitzen bis zu 250 mm/d keinen negativen Einfluss.

KorngroRe des Bodenfiltermaterials

Als Faustregel wird davon ausgegangen, dass die Reinigungsleistung mit kleinerer Kérnung
hoher ist [BUUREN et al. 1999 in WALDHOFF 2008]. HAGENDORF et al. [2002] stellten fest, dass

die Versuchsanlagen mit kiesigem Substrat eine geringere Indikatorverminderung aufwiesen
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als die mit fein- bis mittelsandigem Boden. Die grobe Bodenmatrix war nicht in der Lage, die
Keime zurlick zu halten und bot keinen Reaktionsraum fiir die Abbaumechanismen. Interna-
tional sind grobkdrnigere Anlagen verbreiteter, weshalb fur diesen Bereich auch ein breiterer
Erfahrungsschatz vorliegt. AUSLAND et al. [2002] ermittelten, dass ein Korngréf3ienmedian von
0,65 mm besser fir die Keimelimination war als 2,8 mm. Laut GARCIA et al. [2003] legt die
KorngréRe die maximal erreichbare Eliminationsrate fest. Bei Variation der theoretischen
Aufenthaltszeit wurden mit dem feineren Material (Sand und Kies: dio = 1,2 mm; deo =
9,5 mm) bis zu 3 log-Stufen Elimination erreicht und mit dem gréberen Material (Kies: d1 =
8 mm; deo = 17 mm) nur bis zu 1,5 log-Stufen fir Fakalcoliforme in Horizontalfiltern. Die hohe
Ungleichférmigkeit des Sand-Kies-Gemisches (U = 8,1) erwies sich folglich nicht als nachtei-
lig.

Auch WALDHOFF [2008] machte bei Retentionsbodenfiltern die Feststellung, dass die Abwas-
serdesinfektion bei feinerem Substrat besser lauft. Er empfiehlt, sich an das DWA-Merkblatt
fur Retentionsbodenfilter 178 [2005] zu halten. Um auf der anderen Seite die notwendige
Durchlassigkeit zu gewahren, empfiehlt das M 178 [2005] einen ks beim Einbau von
> 10 m/s, der mit einem dso von 0,06 bis 0,2 mm erreicht werden soll. Im Gegensatz dazu
empfiehlt das DWA-Arbeitsblatt fir bepflanzte Bodenfilter 262 [2006] explizit einen grélieren
dio von 0,2 bis 0,4 mm. Im Widerspruch dazu gibt es gleichzeitig folgende an HAZEN ange-
lehnte Berechnungsformel an:

2
ks [?] _ (d101[7(;l(;n])
Demnach ware flr die Erreichung eines ks beim Einbau zwischen 10 und 10* m/s ein d1o

von nur 0,32 bis 0,1 mm notwendig.

Temperatur und Jahreszeit

AUSLAND et al. [2002] fanden keine Temperaturabhangigkeit der Indikatorelimination. Auch
die Sommer-Winter-Vergleiche fir Bodenfilter in Tab. 2-8 [REED et al. 1988] ergeben keinen
einheitlichen Trend, trotzdem ist in ihrer Bemessungsgleichung eine Temperaturkomponente
enthalten (s. Kap. 2.2.5.3). Wenn, dann wurde von einer besseren Elimination bei hdéherer
Abwassertemperatur im Sommer berichtet [HAGENDORF et al. 2002, BUUREN et al. 1999].
TORRENS et al. [2009] beobachteten die bessere Elimination im Sommer nur fir den Teich,

nicht aber fir die Vertikalfilter (Wassertemperaturen zwischen 28 und 4°C).

Sauerstoffversorgung

Es wird vermutet, dass eine gute Sauerstoffversorgung ein entscheidender Faktor flr eine
effektive Abwasserdesinfektion ist [BUUREN et al. 1999]. Der Nachweis erfolgte bisher meist
indirekt. So beobachteten GARCIA et al. [2003] und MORATO et al. [2014] bei flacheren Hori-

zontalfiltern eine hohere Indikatorelimination und fihrten diese auf hohere Redoxpotenziale
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durch eine wahrscheinlich bessere Durchliftung zurlick. TORRENS et al. [2009] gehen davon
aus, dass sich in ihren tieferen Vertikalfiltern (65 cm im Vergleich zu 25 cm Sand) eine stan-
dig ungesattigte Zone halt, die fur eine héhere Aufenthaltszeit und Sauerstoffversorgung
sorgt, was sich glnstig auf die Leistung auswirkt. Auch MARAIS [1974] fuhrt die schlechtere
Eliminationsrate im Sommer auf die anaeroberen Bedingungen in Teichen zuriick. Anders
verhalt es sich mit kiinstlich belufteten Bodenfiltern, deren standig sehr hohe Sauerstoffkon-
zentrationen erwiesenermaflen eine bessere Abwasserdesinfektion hervorbringen [NIVALA
2012].

Makrophyten
Es bestehen Theorien, dass Makrophyten durch die Aufwuchsflache an den Rhizomen, Sau-

erstoffeintrag oder antibakterielle Wurzelexudate zur Hygienisierung beitragen kdonnen.
TORRENS et al. [2009] konnten keinen Unterschied zwischen mit Phragmites bepflanzten

gegentuber unbepflanzten Vertikalfiltern feststellen.

Weitere Einflussfaktoren

Die Abwasserzusammensetzung kann sich folgendermalfien auswirken:

e Eine schlechtere hygienische Ausgangsqualitat hatte eine hohere Reduktion zur Folge
[HAGENDORF et al. 2002, ALEXANDRINO 2006].

e Eine héhere Konzentration an abfiltrierbaren Stoffen ist ungiinstig bei der Behandlung in
aquatischen Systemen. An grolkere Partikel gebundene Coliforme, Fakalcoliforme und
Enterokokken haben eine grofere Chance im benthischen Biofilm zu akkumulieren, weil
sie schneller absinken und eine geringere Inaktivierung durch Sonnenlicht in der Was-
serphase erfahren [BEHLE 2011].

e Bei héherem BSBs (Zunahme von 3 auf 7 mg/l) wurden die Indikatorkeime schlechter
durch Sonnenlicht inaktiviert [BEHLE 2011].

e Uber die guinstigste Bodenfiltertiefe gibt es widerspriichliche Angaben [TORRENS et al.
2009, GARCIA et al. 2003] oder die Aussage, dass sie keinen Effekt hat [NIvALA 2012].

Vermutlich handelt es sich um eine vermittelnde Variable.

e VAN BUUREN et al. [1999] geben an, dass neben hdherer Temperatur, feinerem Substrat,
aeroben Bedingungen auch ein hdherer pH zu einer gesteigerten Entfernungsleistung

beitragt.

2.2.5.3 Aufbau und Bemessung
Abwasserteiche

Abwasserteiche, die aus wenigstens 3 Einzelteichen bestehen und etwa 20 d Aufenthaltszeit

bereitstellen, entfernen Bakterien, Parasiten und Viren sehr effektiv [REED et al. 1988].
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CRITES & TCHOBANOGLOUS [1998] fligen hinzu, dass auch bellftete Teiche mit separatem
Absetzbecken gut funktionieren und konkretisieren, dass Helminthen und Protozoen
ausreichend entfernt werden.

MARAIS [1974] hat in Stdafrika Bemessungsregeln zur Desinfektion hergeleitet. Darin geht er
davon aus, dass die Hygienisierung wie eine Reaktion erster Ordnung ablauft und Teiche
volldurchmischte Reaktoren sind. Folglich erhoht die Hintereinanderschaltung von Abwasser-
teichen die Elimination betrachtlich. Die abgeleitete Formel lautet (gultig fir Temperaturen
von 5 bis 21°C):

N
0

N 7 (k-HRTy+1)(k-HRT,+1)...(k-HRT,,+1)

N - Ablaufkonzentration der Fakalcoliformen
n-— Anzahl der Teiche

No—  Zulaufkonzentration der Fakalcoliformen
k- Ratenkonstante = k; = 2,6(1,19)7-20
HRTx — mittlere theoretische Verweilzeit im Teich x
T- Wassertemperatur im Teich [°C]

In REED et al. [1988] ist die Formel vereinfacht zu:

— NO
Np = (k-t+1)n
t—  tatsachliche Aufenthaltszeit im Teich oder Halfte der mittleren theoretischen Verweilzeit [d]

REEDs Gleichung geht davon aus, dass alle Zellen gleich grof3 sind. Die Formel gilt auch flr
Viren sowie Pflanzenschwimmmattenteiche und oberflachig durchstromte Feuchtgebiete
[REED et al. 1988]. Je besser es Teichen gelingt, die Durchstromung der Pfropfenstrémung
anzunnahern, desto besser ist die Volumenausnutzung. Fir diesen Fall gelte dann [MARAIS
1974]:

N = Nye~kt

2.2.5.4 Andere Abwasserdesinfektionsverfahren
Die Tab. 2-11 zeigt die gebrauchlichsten Abwasserdesinfektionsverfahren. Sie ist im Wesent-
lichen dem ATV-Merkblatt 205 [1998] entnommen und mit in CORNEL [23.10.2012] und MUL-
LER [2008] zitierten Quellen sowie dem DWA-M 205 [2013] erganzt und aktualisiert worden.
Im DWA-Merkblatt 205 werden die Verfahren zur ,Desinfektion von biologisch gereinigtem
Abwasser* ausfihrlich beschrieben. Insgesamt ist die schlechte und unsichere Bewertung fir

Leistung und Betrieb naturnaher Verfahren auffallig, die haufig nicht mit betrachtet werden.
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Tab. 2-11: Abwasserdesinfektionsverfahren mit ihren Leistungsparametern [ATV-M 205 1998] gea.

Verfahren Desinfektions- Betriebs- Umweltvertrag- Kosten
wirkung erfahrungen lichkeit [ct/ m?]
UV-Bestrahlung ++ ++ + 3-69
1,5-5¢)
0,5-59
Membranfiltration?) ++ +9) ++ 20-409
5-759
Ozonung +/++ + - 1-59)
5-18¢9)
Chlorung®) ++ ++ - 4-6
Perameisensaure? + + + 1-4
Naturnahe Verfahrenc) +/- +/- ++ 1-39

a) zusatzlich kénnen andere wirtschaftl. Vorteile im Betrieb der Klaranlage erreicht werden
b) sollte nur im Notfall angewandt werden

c) zitiert in [CORNEL 23.10.2012]

d) DWA-M 205 [2013]

e) MULLER [2008]

f) GNIRsSS et al. [2015]

9) HORSTMEYER [2014] Annahme: Q = 120 I/(E-d), Lebensdauer = 30 a

2.2.6 Spurenstoffe
Kommunale Klaranlagen wirken als Punktquellen fir Humanpharmaka sowie Biozide aus
Industriechemikalien und deren Metabolite. Deshalb ist ein gezielter Behandlungsschritt
vielversprechend, um aquatische Okosysteme und die Trinkwasserressourcen vor ihnen zu
schiutzen [TERNES et al. 2004]. Die weitergehende Entfernung ist entweder durch Oxidation
oder Sorption moglich. Folgende andere Verfahren sind bereits erprobt [DWA 2014]:

¢ Oxidation mit Ozon ggfs. gefolgt von biologischer Filtration

Ozon (0O3) ist ein sehr starkes Oxidationsmittel das biologisch schwer abbaubare in leichter
abbaubare Stoffe umwandelt und den CSB reduziert. Dabei wird der BSBs erhdht und
Transformationsprodukte (TPs) gebildet, deren Verhalten und Toxizitdt weitgehend
unbekannt sind. Deshalb wird das Nachschalten einer biologischen Stufe empfohlen.
Spurenstoffe werden durch die Ozonung sehr gut oxidiert. ABEGGLEN et al. [2009] malen
Restkonzentrationen von Atenolol, Diatrizoat und lopromid nach einer Behandlung mit
mittlerer Ozondosierung von > 0,1 pg/l und lopromid konnte auch bei hoher Ozondosierung

maximal zu 50 % entfernt werden.
e Adsorption an Aktivkohle gefolgt von Abtrennung

Aktivkohle kann an ihrer grofen spezifischen Oberflache aufgrund ihrer lipophilen
Eigenschaft nicht-polare, organische Stoffe physikalisch adsorbieren. Wird Pulveraktivkohle

(PAK) eingesetzt, erhoht sich die Klarschlammmenge um 10 — 15 %.
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e Kombination Ozonung und Aktivkohle
e Uferfiltration bzw. Grundwasserpassage [GNIRSS et al. 2013]

GNIRSS et al. [2013] stellten in ihren Versuchen fest, dass bei ausreichender Kontaktzeit der
Aktivkohle bzw. genliigend hohen Ozonverbrauchen die meisten Stoffe (auRer Benzotriazol
und lomeprol bei Ozonung) zufriedenstellend entfernt werden. Diese technischen Verfahren
sind bezuglich des Einsatzes von Energie, Rohstoffen (Pulveraktivkohle) und Betriebstechnik

aufwendig.

Technische Feuchtgebiete sind dagegen bisher unzureichend untersucht [DWA 2014]. Sie
kdénnten in Frage kommen, wenn eine Teilreduktion oder die Entfernung bestimmter Stoffe
(z.B. durch zukinftige Umweltqualitdtsnormen fur Einzelstoffe) als ausreichend betrachtet

wird.

Die Kosten von ca. 50 Anlagen zur PAK-Behandlung, Ozonung und Behandlung mit
granulierter Aktivkohle (GAK) sind im DWA-Arbeitsbericht [2014] fir Deutschland und die
Schweiz zusammengestellt. Die Gesamtkosten hangen vor allem von den Betriebskosten ab,
wobei das Verbrauchsmaterial (Aktivkohle bzw. Ozon) den groRten Posten stellt. Fir kleine
Anlagen <10.000 E ftritt eine breite Streuung der Kosten auf (12 — 75 ct/m?). Fur Anlagen
zwischen 10.000 und 50.000 E liegen die Kosten bei <40 ct/m® und betragen bei gré3eren
nur noch < 10 bis 25 ct/m*® Abwasser [DWA 2014].

Technische Feuchtgebiete kdnnen Spurenstoffe prinzipiell durch Bioabbau, photolytischen
Abbau (Photoabbau) und/oder Sorption zurickhalten [WICKE 2013]. ZHANG et al. [2014]
zeigten in ihrer Literaturbersicht Uber 18 Anlagen, dass technische Feuchtgebiete in der
Lage sind, die Frachten diverser Spurenstoffe signifikant zu verringern. Aus diesen Griinden
kann davon ausgegangen werden, dass technische Feuchtgebiete eine ernstzunehmende

Alternative zur Ozonung und zur Aktivkohlebehandlung sind.

Bestimmte technische Feuchtgebiete kdnnen die Sonnenstrahlungsenergie nutzen. Bei der
direkten Photolyse absorbieren bestimmte funktionelle Gruppen Photonen und wandeln sich
mit Hilfe dieser Energie in Transformationsprodukte um (z.B. Diclofenac BOREEN et al. 2003).
Fur die indirekte Photolyse entstehen durch die Strahlung reaktive Spezies, welche die
Spurenstoffe angreifen und zersetzen (z.B. Carbamazepin und Sulfamethoxazol, JASPER &
SEDLAK 2013). Fir diese reaktiven Spezies sind Nitrat und bestimmte Anteile des DOC die
wesentlichen Ausgangsstoffe [ZEPP et al. 1987]. Dadurch ist die Reaktionsgeschwindigkeit
der indirekten Photolyse sehr stark von Umgebungsbedingungen wie der DOC-
Konzentration und der Nitratkonzentration sowie dem pH-Wert abhangig [LAURENTIIS et al.
2012]. In diesem Zusammenhang zeigen RYAN et al. [2011], dass Klaranlagenablauf

forderlicher flr den Photoabbau ist als Oberflachenwasser.
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Welche Spurenstoffe abgebaut werden, hangt auch von anderen Umweltbedingungen ab wie
dem leichtabbaubaren DOC, den Redoxbedingungen, der Temperatur sowie der
Zusammensetzung und Aktivitdt der mikrobiellen Gemeinschaft. Im Allgemeinen lauft der
Abbau von Spurenstoffen unter oxischen Bedingungen am effektivsten ab [ZHANG et al.
2014]. Doch MOHATT et al. [2011] und GNIRSS et al. [2013] zeigen, dass gerade anaerobe
Bedingungen ginstig fur unter aeroben Bedingungen recht persistente Stoffe wie
Sulfamethoxazol sind. Bisher gibt es kaum Studien, die den besseren Abbau solcher Stoffe

in Verbindung mit den Redoxbedingungen untersuchen.

Die geschilderten Umgebungsparameter lassen sich durch den Anlagenaufbau beeinflussen.
Die Auswahl eines geeigneten Anlagendesigns kann die Entfernung bestimmter Spurenstoffe
ermoglichen. So bestatigen beispielsweise HIJOSA-VALSERO et al. [2011] in einem
Experiment mit kleinen technischen Feuchtgebieten, dass Designcharakteristika wie die
Durchstrdomungsweise, die Anwesenheit von Pflanzen sowie die Pflanzenspezies Einfluss

auf die Entfernung von Antibiotika haben.

Wahrend technische Feuchtgebiete mit freien Wasserflachen gunstig fur die Entfernung
photosensitiver Verbindungen sind [ZHANG et al. 2014], kbnnen Systeme mit intensivem
Kontakt zu biofiimbewachsenen Oberflachen (Sediment, Pflanzenwurzeln) vorteilhaft fir
biologische Abbauprozesse sein [HIJOSA-VALSERO et al. 2011]. Die hier eingesetzten
Uberstauten Bodenfilter (s. Kap. 3.1.1) lassen das Wasser durch Filtersand passieren. Diese
Passage ist vergleichbar mit der Filtration durch eine wassergesattigte Bodenschicht. Dabei
durchlauft das Wasser einen Gradienten von hohem zu geringem Redoxpotenzial. Der
Aufenthalt in aeroben, anoxischen sowie strikt anaeroben Reaktionsraumen erweitert das
Spektrum abbaubarer Stoffe. Doch im Gegensatz zu Teichen und oberflachlich
durchstromten Feuchtgebieten [MATAMOROS et al. 2008, PARK et al. 2009] existieren erst

wenige Studien Uber nachgeschaltete bewachsene Bodenfilter.

2.2.7 Behandlung von Belastungsspitzen in Folge grol3er Regenereignisse
Plétzliche hydraulische Uberlastungen sind neben geringen Temperaturen die kritischen Ein-
flussfaktoren fur die Leistungsfahigkeit von konventionellen Klaranlagen. Sie reagieren im
schlechtesten Fall mit LeistungseinbuRen bei der Nitrifikation und Feststoffabtrieb aus der
Nachklarung. Um das zu verhindern, wird bei sehr grolien Regenereignissen ein Teil des
Mischwassers unbehandelt in natlrliche Gewasser entlastet. Diese Mischwasserent-
lastungen machen z.B. in Berlin einen erheblichen Teil der Gewasserbelastung aus. Hier wird
die alternative Strategie vorgeschlagen, die kommunale Klaranlage héher zu belasten und
ihr technische Feuchtgebiete nachzuschalten, welche die stoffliche und hydraulische Belas-

tungsspitze abpuffern.
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Schoénungsteiche werden traditionell zum Ausgleich von Zulaufspitzen eingesetzt. Wie Re-
tentionsbodenfilter besitzen die Berliner Versuchsanlagen einen Speicherraum oberhalb des
Filterkorpers. Im Gegensatz zu dem im Arbeitsblatt 178 der DWA [2005] behandelten ,Re-
tentionsbodenfilter zur weitergehenden Regenwasserbehandlung im Misch- und Trennsys-
tem“ sind sie der kommunalen Klaranlage nachgeschaltet. Deshalb ist der Zulauf kein teil-
weise vorgeklartes Rohabwasser, sondern geklartes Abwasser, das im schlechtesten Fall
erhohte Ammoniumwerte durch zu kurze Aufenthaltszeiten in der Nitrifikationsstufe und mehr
Feststoffe durch Schlammabtrieb aufweist. Dadurch sind die technischen Feuchtgebiete hyd-

raulisch hoher belastbar.

In der Literatur sind kurzzeitige Hochlastversuche mit Klaranlagenablaufen rar. Die von EL
HAFIANE & EL HAMOURI [2004] innerhalb von 2,5 d, 1,25 d und 0,83 d mit 65 bis 190 mm/d
beschickten Horizontalfilter verhielten sich stabil. Nach Erfahrungen von HELMERS et al.
[2009] spiegelten sich plétzliche Volumenstromerhdhungen ohne Verdinnung erst verzdgert
und abgeschwaécht in erhéhten Nitratablaufkonzentrationen wider. Das lag einerseits an der
hydraulischen Pufferung durch das natirliche Feuchtgebiet und andererseits moglicherweise
an der héheren Abbaurate bei héherer Zulaufkonzentration. Bei SPIELES et al. [2000] waren
extreme hydraulische Uberlastungen durch vier Flussiiberschwemmungen eines nachge-
schalteten oberflachig durchstromten Feuchtgebietes fir 14 % des gesamten Nitrataustrages
innerhalb von zwei Jahren verantwortlich. Die Elimination verschlechterte sich durch diese
Extremereignisse von 60 auf 30 %. HAGENDOREF et al. [2002] beobachteten keine Verschlech-
terung der Abwasserdesinfektionsleistung durch kurzzeitige hydraulische Spitzen bis zu
250 mm/d.

Die Folgen eines Starkregenereignisses hangen neben den lokalen Gegebenheiten stark
vom jeweiligen Regenereignis und der vorangehenden Trockenperiode ab. Ob und wie stark
LeistungseinbulRen auf der Klaranlage eintreten werden, ist deshalb selbst mit meteorologi-
schen Informationen schwer prognostizierbar [SPERING 2009]. Zur Vereinfachung wird in die-
ser Arbeit exemplarisch die Situation der vorgeschalteten kommunalen Klaranlage ausge-

wertet (s. Kap. 3.9), um eine Lésung flr diesen Fall vorzuschlagen.

2.2.8 Klimaauswirkungen
Klimaauswirkungen, Reinigungsleistung und Kosten eines konkreten Vertikalfilters bezogen
PAN et al. [2011] in den Vergleich mit anderen Verfahren zur kommunalen Abwasserreinigung

ein. Dabei stellte sich der Vertikalfilter als das optimale Verfahren heraus.

Klimaauswirkungen sind gerade fir denitrifizierende technische Feuchtgebiete ein differen-
ziert zu betrachtender Gesichtspunkt. Das UMWELTBUNDESAMT [2009] geht davon aus, dass

der Grofteil des in der biologischen Abwasserbehandlung abgebauten Nitrats in molekularen
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Stickstoff umgesetzt wird und schatzt den Anteil des abgegebenen N.Os auf immerhin 3,5 %

der Gesamtlachgasemissionen in Deutschland.

Der anthropogene Klimawandel wird verursacht von Gasen. Das Prinzip der biologischen
Abwasserreinigung beruht gerade darauf, geldste und feste Organik abzubauen und gasfor-
mig abzugeben. Namentlich Methan (CH4), Lachgas (N2O) und Kohlenstoffdioxid (CO3) ent-

stehen bei der Abwasserreinigung.

Parallel dazu fungiert das Abwasserreinigungsverfahren ,technisches Feuchtgebiet auch als
naturliches Feuchtgebiet mit seinen eigenen klimarelevanten Prozessen. Bei Mooren ist der
mittlere Wasserpegel Uber oder unter Flur ausschlaggebend dafir, welche und wieviel von
den Klimagasen abgegeben werden [TANNEBERGER et al. 2009]. Grob vereinfacht gilt, dass
Moore CO. festlegen und Methan abgeben, wodurch sie insgesamt die Klimaerwarmung
etwas fordern [HOPER 2007]. Ein dauerhaft betriebenes technisches Feuchtgebiet wiirde sich
wie ein Moor verhalten. Allerdings wird der auf diese Weise festgelegte Kohlenstoff bei Was-
serspiegelsenkung oder Betriebsende zeitlich verzégert wieder zu CO- oxidiert. Der Anteil
der Klimaschadlichkeit eines technischen Feuchtgebietes, der aus seinem Wesen als naturli-
ches Feuchtgebiet rihrt, kann nicht seiner Funktion als Abwasserreinigungsverfahren zuge-
schlagen werden, sondern ist seinem 6kologischen Zusatznutzen (Habitat, glinstiges Klein-
klima) gegenuberzustellen. Unter bestimmten Bedingungen wirken technische Feuchtgebiete
sogar als Klimagassenke [KLEIN & WERF 2013].

Prinzipiell ist in der Abwasserreinigung die Abschatzung der Menge abgegebener Klimagase
schwierig. N2O beispielsweise ist gut 16slich, so dass der Ort des Ausgasens weit nach dem
Ort der verursachenden Reaktion liegen kann [XU et al. 2014, YOSHIDA et al. 2014], z.B. nach
der landwirtschaftlichen Ausbringung von Klarschlamm aus Belebungsanlagen. In techni-
schen Feuchtgebieten ist bereits die Lage der Gasmessstelle entscheidend, denn in der Na-
he des Zulaufs werden héhere Gasemissionen gemessen als in der Nahe des Ablaufs [MAN-
DER et al. 2014].

Kohlendioxid
Kohlendioxidausgasungen sind bisher kaum untersucht worden. Das mag daran liegen, dass
CO2 aus der Abwasserreinigung vom INTERGOVERNAL PANEL FOR CLIMATE CHANGE [IPCC
2006] nicht betrachtet wird, weil es klimagunstiger ist als die alternative Kohlenstoffform Me-
than. Oberflachig durchstromte Feuchtgebiete geben signifikant weniger CO2 ab als Horizon-
talfilter. Die Emissionsfaktoren (CO.-C/TOCi,) liegen meist tUber 100 % und sind am gerings-

ten in Anlagen mit wenig Sumpfpflanzen [MANDER et al. 2014].

Methan
Methan (CH4) scheint das Gas aus technischen Feuchtgebieten in der Hauptreinigungsstufe

zu sein, dessen Emission am meisten zum anthropogen verursachten Klimawandel beitragt
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[MANDER et al. 2014]. Sein Treibhauspotenzial betragt 25 CO»-Aquivalente im Zeithorizont
von 100 Jahren [IPCC 2007]. Es wird unter Sauerstoffabschluss in Filtermaterial oder Sedi-
menten aus organischem Material gebildet. Der Kohlenstoff dafir stammt entweder aus dem
Abwasser oder aus der Photosynthese der Pflanzen in der Anlage selbst (s. Kohlenstoffver-
sorgung in Kap. 2.2.3.2). Fur die Abwasserreinigung im Allgemeinen gilt: Je anaerober ein
System ist, desto hoher ist sein CHs-Ausstol [IPCC 2006]. Entsprechend sind die Metha-
nemissionen von Vertikalfiltern signifikant geringer als die von oberflachig durchstrémten
Feuchtgebieten und Horizontalfiltern (Emissionsfaktoren CH4-C/TOCix: 1,3 %; 17 % bzw. 3,8
% MANDER et al. 2014). MANDER et al. [2014] stellten bei ihrer Literaturschau fest, dass zwi-
schen der TOC-Zulaufbelastung und der Hohe der Methanemissionen signifikante Zusam-
menhange bestehen. In Abb. 2-4 ist beispielhaft der lineare Zusammenhang flr oberflachig

durchstromte Feuchtgebiete dargestellt.

Lachgas
Sein Treibhauspotenzial betrégt 296 CO>-Aquivalente im Zeitrahmen von 100 Jahren [IPCC

2007]. Lachgas ist das letzte Zwischenprodukt im Reaktionsverlauf der Denitrifikation. Das
Enzym Distickstoffmonoxid-Reduktase katalysiert die Reaktion von N.O zu N.. Es ist das
sauerstoffempfindlichste aller beteiligten Enzyme. Wenn also die Sauerstoffkonzentration
nicht tief genug ist, 1auft der letzte Reaktionsschritt von NoO zu N2 nicht ab. Auch bei optima-
ler Betriebsflhrung lasst sich die Lachgasemission nicht komplett vermeiden, da einige De-
nitrifikanten das genannte Enzym nicht produzieren und die Denitrifikation nur bis zum Lach-
gas durchfuhren. Eine Folge ist, dass die Denitrifikation derjenige Stickstoffprozess in der

Abwasserreinigung ist, der am meisten N.O freisetzt [HUANG et al. 2013].
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Abb. 2-4: Verhaltnis zwischen der Zulaufbelastung an organischem Kohlenstoff und Methan-Emission
in oberflachig durchstrémten Feuchtgebieten [MANDER et al. 2014]

MANDER et al. [2014] stellten eine signifikante, wenn auch schwache Korrelation zwischen

dem eingebrachten Gesamtstickstoff (in mg/(m?-h) und dem Lachgasaussto} fest. Die Medi-
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ane der Emissionsfaktoren (N2O-Nab / gesN zu) lagen fur oberflachig durchstromte Feuchtge-
biete bei 0,11 % und fir Horizontalfilter bei 0,34 % [MANDER et al. 2014].

Einflussfaktoren fiir den Ausstof® von Methan und Lachgas

Je hoher die zugefiihrte Belastung mit Kohlenstoff und Stickstoff ist, desto mehr CH4
bzw. N2O wird ausgestolRen (s. Abb. 2-4). Darlber herrscht in der Literatur Einigkeit, s. z.B.
[HUANG et al. 2013, MANDER et al. 2014]. Dartber hinaus stellen HUANG et al. [2013] fest,

dass die Lachgasemissionen mit der jeweils abgebauten Stickstoffmenge steigen.

Der Anstieg der Temperatur fihrt immer zu héheren Methanemissionen, flr Lachgas ist der
Zusammenhang nicht eindeutig [MANDER et al. 2014]. Die meisten Autoren halten fest, dass

im Sommer héhere Emissionen mit gréReren Schwankungen auftreten [HUANG et al. 2013].

MANDER et al. [2011] und YANG et al. [2013] stellen fest, dass ein héherer Anteil wasserge-
fiillter Poren durch eine hohere Einstauhohe in Horizontalfiltern zu héherem CH4-Ausstof}
fuhrt. Gleichzeitig sinkt der N>O-Ausstol3. Wassersattigung unterbindet im Allgemeinen die
Sauerstoffversorgung aus der Luft, sodass das Redoxpotenzial sinkt. Im Gegensatz dazu
zieht die gute Bellftung durch intermittierende Beschickung von Vertikalfiltern und ober-
flachig durchstromten Feuchtgebieten (manchmal auch bei Horizontalfiltern) eine geringere
CHs-Ausgasung nach sich [MANDER et al. 2014].

Die Lachgasemissionen werden auch vom Kohlenstoff-Stickstoff-Verhaltnis (C/N) beein-
flusst. Geringe C/N-Verhaltnisse stéren die vollstandige Denitrifikation und vermehren den
Lachgasausstofy [HUANG et al. 2013]. Auch fiir andere Verfahren wie das Belebungsverfah-
ren gilt, dass grenzwertige Sauerstoffkonzentrationen und Nitrit auf Probleme in der Denitrifi-
kation und/oder Nitrifikation hindeuten, die hohe N>.O-Emissionen nach sich ziehen [AHN et
al. 2010].

Sumpfpflanzen kénnen einen Einfluss haben. Die emittierten Gasmengen kénnen auch von
der Spezies oder der Pflanzenvielfalt abhangen [MANDER et al. 2014]. Dass Methanemissio-
nen aus Flachen mit Sumpfpflanzen hdher sind, wurde mehrfach gezeigt z.B. von INAMORI et
al. [2007] und KLEIN & WERF [2013].

Es fehlt eine Zusammenstellung, wieviel Klimagase speziell aus denitrifizierenden nachge-
schalteten technischen Feuchtgebieten verschiedener Bautypen emittiert werden. Flr eine
Bewertung ist darliber hinaus eine Gegenuberstellung mit anderen Nachreinigungsverfahren

erforderlich.

2.2.9 Nachgeschaltete technische Feuchtgebiete in Deutschland
Die Abwassernachreinigung mit technischen Feuchtgebieten ist in Deutschland nicht verbrei-
tet. Es finden sich vereinzelt Rieselfelder (Braunschweig - 220 ha, Neuruppin - 8,6 ha) und

Abwasserteiche (Hattorf bei Wolfsburg — 0,79 ha) sowie bewachsene Bodenfilter (Lobetal —
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0,35 ha), die friiher als Hauptreinigungsschritt fungierten und denen inzwischen ein techni-
sches Reinigungsverfahren vorgeschaltete wurde. In Braunschweig und Hattorf wird der in
den Jahren als Hauptreinigungsstufe akkumulierte Phosphor ausgespdlt und / oder im Som-
mer rlckgeldst [PETERSEN 2014]. Die Konzentrationen der Stickstoffspezies werden weiter
gesenkt auf 3 mg/l NOs-N (Braunschweig) bis 5 mg/l NO3-N (Neuruppin s. Tab. 7-1), wodurch
die Gesamtstickstoffkonzentration verringert wird. Der CSB sowie der BSBs bleiben gleich
oder werden etwas vermindert. Im Allgemeinen wirken die nachgeschalteten Anlagen als
Puffer und vergleichmaRigen die Ablaufwerte. Aufbau und Dimensionierung von Schdénungs-
teichen sind im Arbeitsblatt 201 [DWA 2005] beschrieben und werden hier nicht ndher be-
trachtet. Die Leistungsfahigkeit solcher Systeme hinsichtlich der Abwasserdesinfektion und

Spurenstoffentfernung wurde in Deutschland bisher kaum untersucht.

2.2.10 Kosten technischer Feuchtgebiete
Der Einsatz technischer Feuchtgebiete gehdrt zu den ,low technologies®, deshalb gelten In-
vestitions- und Betriebskosten besonders bei den oberflachig durchstromten Anlagen als
gering [WISSING & HOFMANN 2002].

Far die Prognose der Investition von abwassertechnischen Anlagen ist die Verwendung und
Mischung von Preisindizes des Statistischen Bundesamtes Ublich [ATV 1996]. BORN [2002]
verwendete den Preisindex ,Kanal® fur Retentionsbodenfilter. Davon wird an dieser Stelle
abgesehen, da die Baukosten nur zu etwa der Halfte aus Aufwendungen bestehen, wie sie
beim Kanalbau anfallen [BORN 2002]. Deshalb wird fiir diese Arbeit auf Erfahrungswerte fir
Gesamtanlagen zurtickgegriffen. Sie streuen breit, weil sie sehr verschiedenen Bedingungen

unterliegen (Region, Aufgabe, Ausstattung, Baujahr).

Investitionen sind einmalige Aufwendungen fir die Herstellung der Anlage und die Standort-
untersuchung. Baukosten fallen konkret an fir: Abdichtung, Erdarbeiten (Aushub und Depo-
nierung), Filtermaterial, Zu- und Ablaufbauwerk, Verrohrung, Mess-, Steuer- und Regelungs-
technik, Pflanzen, ErschlieBung und Baustelleneinrichtung. Indirekte Kosten flir Planung,
Genehmigung, Finanzierung und Kapitalbereitstellung sowie Bauliberwachung kommen hin-
zu. Kosten fur Grund und Boden werden in der Literatur haufig nicht mit ausgewertet, die

grolden regionalen Unterschiede wirden das Gesamtbild verzerren.

Fur Teiche entfallen die Posten Filtermaterial und dessen Transport sowie die Verrohrung
innerhalb der Anlagen. Somit sind sie glnstiger. KADLEC & WALLACE [2008] geben an, dass
die Investitionen fur Horizontalfilter etwa 3,3mal so hoch sind wie fir oberflachig durchstrom-

te Feuchtgebiete.

Die Literaturangaben Uber Investitionen in Deutschland streuen sehr breit (s. Tab. 2-12).
Deshalb blieb hier die zeitliche Kostenentwicklung unbericksichtigt und auf die Umrechnung

auf ein bestimmtes Bezugsjahr wurde verzichtet. Die flachenbezogenen Kosten liegen laut
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GELLER & HONER [2003] bei 35 bis 175 €/ m? flir Horizontalfilter bzw. 50 bis 250 € / m? flr
Vertikalfilter. Fir die bauahnlichen Retentionsbodenfilter gibt HORSTMEYER [2014] einen ho-
heren Median von 232 €/m? fur das Bezugsjahr 2005 an. Laut KADLEC & WALLACE [2008]
sowie WAGNER [2003] sinkt der spezifische Preis, je grofier das Vorhaben ist. Dieser Gro-
Reneffekt wird oft von Unterschieden in Auslegung und Ausstattung Uberdeckt [GELLER &
HONER 2003].

Zu den Betriebskosten gehoren alle Aufwendungen fiir Betrieb, Unterhaltung und Uberwa-
chung [HORSTMEYER 2014]. Bei technischen Feuchtgebieten fallen Kosten an fur: Personal,
gegebenenfalls Pumpenergie, Qualitatsiberwachung des Ablaufs, Instandhaltung der Dam-
me, Boschungen und Zugangswege sowie Reparatur mechanischer Teile und Material. Ein
weiterer Posten ist die Abwasserabgabe. Tritt bei Bodenfiltern Kolmation auf, die soweit geht,
dass der Betrieb unterbrochen werden muss, kommt das einer Havarie gleich und es kom-
men betrachtliche Kosten fir Gegenmaflinahmen hinzu. Verglichen mit technischen Verfah-
ren fallen die Kosten fir Wartung und Betrieb um Faktor 2 bis 10 geringer aus [KADLEC &
WALLACE 2008]. GELLER & HONER [2003] werteten die jahrlichen Betriebskosten von 13 Anla-
gen (77 bis 1.860 EW) im deutschsprachigen Raum aus. Deren Betriebskosten lagen zwi-
schen 13 und 50 € / (EW - a) mit einem Median bei 17,5 € / (EW - a). Beim Entsorgungsver-
band Saar fallen hingegen nur 4 €/ (EW - a) an [WAGNER 2003].

Tab. 2-12: Investitionen [€ / E] firr technische Feuchtgebiete als Hauptreinigungsstufe im deutschspra-
chigen Raum

Autor Anlagentyp GroRe €/E
WAGNER 2006 Vertikalfilter <300 EW @ 1.304
300 EW 545
> 300 EW®) 375
GELLER & HONER 2003 Bewachsene Bodenfilter 200 - 1.000
RuUsTIGE 2006 Horizontalfilter 400 ©
Vertikalfilter 480 9

a) Ungunstige Bedingungen
b) Gunstige Bedingungen
¢) Annahme: 5 m?E

d) Annahme: 4 m?E

Fur technische Feuchgebiete als Hauptreinigungsstufe wurde in der Literatur festgestellt,
dass die Investitionen ahnlich hoch wie fir technische Verfahren waren [KADLEC & WALLACE
2008]. Verglichen mit den Mittelwerten, die GUJER [2007] fur Abwasserreinigungsanlagen in
der Schweiz, Deutschland und Frankreich von BUWAL [2003] zitiert, liegen die einwohner-
spezifischen Investitionen (s. Tab. 2-12) in der unteren Halfte. Gleichzeitig gelten die Be-
triebskosten [KADLEC & WALLACE 2008] und die Gesamtkosten als geringer. So zeigt SHILTON
[2005], dass die Jahreskosten fir Abwasserteiche zur BSBs- und Stickstoffentfernung um

den Faktor 5 bis 10 unter denen des Belebungsverfahrens liegen. Bewachsene Bodenfilter
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und oberflachig durchstrémte Feuchtgebiete kommen demnach auf doppelt so hohe Jahres-
kosten wie Abwasserteiche. Allgemein gilt, dass technische Feuchtgebiete bei hohen Ener-
giepreisen und geringen Bodenpreisen vorteilhaft sind [KADLEC & WALLACE 2008]. GELLER &
HONER [2003] sehen die Wirtschaftlichkeitsgrenze bewachsener Bodenfilter bei ca. 1.000 EW
im deutschsprachigen Raum. Fur technische Feuchtgebiete als Nachreinigungsstufe liegt in

der Literatur kein detaillierter Kostenvergleich mit anderen Verfahren vor.

Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass technische Feuchtgebiete bei vergleichs-
weise geringem Rohstoffverbrauch hohe Potenziale zur Abwasserdesinfektion, zur Restde-
nitrifikation und maoglicherweise zur Spurenstoffentfernung aufweisen. Um diese Potenziale

zu quantifizieren, wurden folgende Untersuchungen durchgefihrt.
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3 Material, Methoden und Vorgehensweise
3.1 Beschreibung der technischen Feuchtgebiete Berlin
Das gesamte Projektgebiet der Wiedervernassung umfasst eine Flache von 450 ha der Re-
vierforsterei Buch im Landschaftsschutzgebiet und Naturpark Barnim im Norden von Berlin
westlich der Siedlung Hobrechtsfelde. Zwischen 1878 bis 1985 wurde hier nur mechanisch

vorbehandeltes Abwasser verrieselt, erst in der Form von Rieselfeldern, die spater als ,In-

tensivfilter einer sehr hohen Beschickung ausgesetzt waren [AKUT 2005].
Sandfilter
Sandfilter mit Lehm Unbepflanzter Teich
Sandfilter mit Langsgrében Graben

Bepflanzter Teich

Teich mit Pflanzenschwimmmatten Ablauf kommunaler
Klaranlage

Abb. 3-1: Satellitenaufnahme der untersuchten technischen Feuchtgebiete mit Zu- und Ablaufen
[GOOGLE EARTH 2006]

Abb. 3-1 und Abb. 7-2 geben einen Uberblick zur Lage der Versuchsanlagen. Bei den sieben
technischen Feuchtgebieten handelte es sich um drei bewachsene Bodenfilter (Sandfilter,
Sandfilter mit Lehm, Sandfilter mit LAngsgraben) und vier Abwasserteiche (Bepflanzter Teich,
Teich mit Pflanzenschwimmmatten, Unbepflanzter Teich, Graben). Unter den Becken befand
sich zur Dichtung eine 60 cm dicke Schicht tonigen Schiuffes. Toniger Schluff hat laut
SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL [2002] einen Durchlassigkeitsbeiwert ki von 107 bis 10® m/s
der so gering ist, dass Sickerverluste vernachlassigbar sind. Die Becken hatten die Form von
umgekehrten Pyramidenstimpfen. lhr Aufbau variierte und ist in Abb. 3-2 dargestellt, ihre
geometrischen Mal3e in Tab. 3-1. Beschickt wurden sie durch ein geschlitztes Rohr (DN 200),
das auf einer kurzen Anlagenseite quer zur Strdomungsrichtung in eine Kiesschicht eingebet-
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tet war. Bei den Teichanlagen befand sich auf der gegeniberliegenden Seite ein ebensolcher
Auslass.

Tab. 3-1: Geometrische Malte und mittlere Einstauhéhen der technischen Feuchtgebiete

Ar Aw hw he
[m?] [m?] [m] [m]
Sandfilter 1.454 0,3 0,55
Sandfilter mit Lehm 1.436 1,3 0,55
Sandfilter mit LA&ngsgraben 1.319 0,6 bzw. 0,2 0,2 bzw. 0,6
Bepflanzter Teich 1.300 0,6 bzw. 0,3
Teich mit Schwimmmatten 1.520 1,1
Unbepflanzter Teich 1.550 1,1
Graben, erste Halfte 1.610 0,4
Graben 3.240 0,4

Ar  Oberflache des Filters

Aw  benetzte Wasserflache

hw  mittlere Einstauhdhe

he Mé&chtigkeit des Filters

Die Beschickung begann ein Jahr vor den ersten Versuchen (Kap. 3.2) im Juni 2005, so dass
die Anlagen eingefahren waren. Es fand keine Mahd oder Pflanzenentnahme statt, so dass
auf diesem Wege nicht mit einer Stoffentfernung zu rechnen war.

Bl B2 B3 B4 BS B6
. Pflanzenteile an der Luft . Freies Wasser
. Oberirdische Pflanzenteile Dem Sand untergemischtes Stroh
. Sand . In Sand eingearbeiteter Lehm
. Drainschicht Nicht durchstrémter Sand
B1 Sandfilter B4 Bepflanzter Teich
B2 Sandfilter mit Lehm B5 Teich mit Pflanzenschwimmmatten
B3 Sandfilter mit Ladngsgraben B6 Unbepflanzter Teich

Abb. 3-2: Skizze des Aufbaus der technischen Feuchtgebiete im Querschnitt [AKUT]
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3.1.1 Bewachsene Bodenfilter

Die hier untersuchten bewachsenen Bodenfilter waren permanent Uberstaute, vornehmlich
vertikal durchstromte Sandkorper. Dariiber hinaus bestanden die bewachsenen Bodenfilter
aus Wurzeln, abgestorbenen Pflanzenbestandteilen und deren Abbauprodukten (Humus).
Das hydraulische Porenvolumen (wirksames Porenvolumen) dieses Sandes (s. Kap. 4.1.2)
macht laut SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL [2002] etwa 30 % des Sandfiltervolumens aus. Die
Herkunft des Sandes waren tiefere Schichten der ehemaligen Rieselfelder. Sie wurden auf
Schwermetalle geprift und fir den uneingeschrankten Einbau (Z0) zugelassen [Auskunft
ZEUSCHNER 2008).

Abb. 3-3: Sandfilter im September (links) und im Winter

Sandfilter und Sandfilter mit Lehm
Der Sandfilter (s. Abb. 3-3) und der Sandfilter mit Lehm (s. Abb. 3-4) waren bewachsene Bo-

denfilter (s. Kap. 2.2.1) und kénnen auch als ,Pflanzenbeete mit Gberwiegend sandigem Bo-

denkdrper‘ [BORNER 1992] eingeordnet werden. Die Machtigkeit der Filterschicht betrug etwa
55 cm. In das Filtermaterial des Sandfilters mit Lehm war in die oberen 30 cm Lehm einge-
frast worden. Deshalb sind sie vergleichbar mit ,einstufigen Anlagen mit drei Filterschichten
nach dem System ,Phytofit-MS’ mit vertikaler Durchstromung“ [NETTER 1995]. Das Wasser
floss aus dem Zulaufrohr durch ein Kiesbett in die Wasserphase Uber dem Filterkérper. In
diesem Uberstau sollte es sich gleichmaRig Uber dem Filter verteilen. Diese Bauweise spart
die Verrohrung Uber dem Filterkérper und ermdglicht groflachige Anlagen. Das Wasser
durchstrémte den Filter vertikal in die vier (bzw. funf im Sandfilter mit Lehm) in Kies gepack-
ten Drainagerohre, die unter der gesamten Lange des Filterkdrpers lagen. Beide Bodenfilter
waren mit Schilf (Phragmites australis, Familie der Poaceae) bewachsen. Schilf gilt als

.Nahrstofffresser” und ist ,auch an naturlichen Standorten ausgesprochen nitrophil“ [WISSING
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& HOFMANN 2002]. Wahrend der Wachstumsphase entnimmt Schilf dem Wasser also Stick-

stoff, welchen es mit dem Laubfall wieder abgibt.

Abb. 3-4: Sandfilter mit Lehm im Winter (links) und im September

Sandfilter mit Langsgraben

Der Sandfilter mit Langsgraben (s. Abb. 3-6) war ein ,mit Aufstau betriebenes Sickerbeet mit
vertikal durchflossenem, dréniertem Feinsand“ nach BORNER [1992]. Aufgrund des Uberstaus
war die Hauptstromungsrichtung vertikal. Vor dem Filterkorper lag eine tiefe Einlaufzone die
sich Uber die gesamte Beetbreite erstreckte. Daran schlossen sich vier etwa 6 m breite Ta-
feln an, die langs durch Graben voneinander getrennt waren. Unter den Graben betrug die
Filtermachtigkeit mindestens 20 cm. Unter jeder Tafel lag ein in Kies (2/8) gebettetes Draina-
gerohre (DN 100 VS PE-HD). In dieses stromte das Wasser auch seitlich, so dass die Stro-
mungsrichtung eine horizontale Komponente beinhaltete (s. Abb. 3-5). Der gewahlte Aufbau
bot eine groRRe Infiltrationsflache. Dieser ausgepragte Kontakt mit der mikrobiell besonders
aktiven Oberflache des Sediments sollte die Reinigungsleistung steigern. In den Filtersand
wurde beim Bau Stroh als Ersatz flr den spater einsetzenden Pflanzenbestandsabfall einge-
arbeitet (s. Abb. 3-5). Diese organische Kohlenstoffquelle kann die Denitrifikationsleistung
verbessern [WISSING & HOFMANN 2002]. Bepflanzt war der Sandfilter mit Langsgraben mit

Seggen (Carex acutiformis, Familie der Cyperaceae).

(1) Drainageleitung DN 100 in
Kiespackung

(2) Baugrund
(3) Lehmabdichtung (H =60 cm)

(4) Filter aus Sand mit Stroh
(H=60cm)

Abb. 3-5: Teil des Querschnittes des Sandfil- (5) Gereinigtes Abwasser

ters mit Langsgraben
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Abb. 3-6: Sandfilter mit Langsgraben im Winter (links) und im Sommer

3.1.2 Teiche
Die Anlagen Bepflanzter Teich und Teich mit Pflanzenschwimmmatten waren ,abwasser-
durchflossene mit Sumpfpflanzen bewachsene Becken® [BORNER 1992]. Gemeinsam mit
dem Unbepflanzten Teich und dem Graben lassen sie sich zu den Abwasserteichen zahlen,
die hier als Schoénungsteiche eingesetzt waren. Der Unbepflanzte und der Teich mit
Schwimmmatten waren durch zwei flache Sohlschwellen senkrecht zur HauptflieBrichtung
ansatzweise in drei hydraulische Zonen aufgeteilt (s. Abb. 3-1). Die Einstauhéhen des Unbe-
pflanzten Teichs und des Teiches mit Schwimmmatten lagen im vom Arbeitsblatt 201 [DWA

2005] empfohlenen Bereich von 1 -2 m.

Bepflanzter Teich

Der bepflanzte Teich (s. Abb. 3-7) war ein oberflachig durchstromtes Feuchtgebiet. Solche
Anlagen kommen in der Regel zur biologischen Nachbehandlung zum Einsatz [DWA 2006].
Fir die Bepflanzung wurde eine 30 cm machtige Substratschicht angelegt. Unter dieser
Substratschicht befand sich keine Drainage wie in den Filtern. Die Anlage war quer zoniert:
Das vom Einlass aus erste, dritte und flnfte Finftel waren 30 cm tiefer. HAMMER & KNIGHT
[1992 in SiMI & MITCHELL 1999] empfehlen das, um die Wasserverteilung zu verbessern, in-
dem sie die in flach Uberstauten Feuchtgebieten unvermeidlichen Kurzschlussstromungen
unterbinden. Bepflanzt war die Anlage in den tiefen Bereichen des ersten und flinften Finf-
tels mit Breitblattrigem Rohrkolben (Typha latifolia, Typhaceae). Er wurzelt flach und tragt
relativ viel Sauerstoff in den Wurzelbereich. Besonders bei ihm kann es nachteilig sein, dass
der auf der Oberflache einer Anlage faulende Bestandsabfall zu einer Sekundarverschmut-
zung fuhrt [WISSING & HOFMANN 2002]. Das zweite Finftel wurde mit Seggen (Carex a-
cutiformis) und das vierte Flnftel mit Simsen (Scirpus, Cyperaceae) bepflanzt. Den Ab-
schluss bildete die letzte Tiefzone mit Phragmites australis. In den tiefen Bereichen
funktionierten die Halme und Blatter statt der Wurzeln und unterirdischen Sprosse der Pflan-

zen als Aufwuchsflachen fur Mikroorganismen [RUSTIGE 2003].
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Abb. 3-7: Bepflanzter Teich im Winter (links) und im Sommer [SALAZAR-CHAVEZ 2008]

Teich mit Pflanzenschwimmmatten

Der Teich mit Pflanzenschwimmmatten ist ein ,System mit selbst schwimmenden Pflanzen®
nach BORNER [1992]. Mit Hilfe von Auftriebskdrpern wurde der Teich so mit Carex, Scirpus
und Iris pseudacorus (Iridaceae) versehen, dass sie flotierten.

Abb. 3-8: Teich mit Pflanzenschwimmmatten im April (links) und Pflanzenschwimmmatten von unten
im August 2008

Die Pflanzenschwimmmatten bestanden aus schwarzen Folien mit 1 mm weiten Léchern.
Daruber befand sich eine mit Draht durchflochtene Kokosmatte. Diese Matte war an rohrfor-
migen Auftriebskorpern befestigt. Die Folie wurde durch die kleinen Lécher nur schwach
durchwurzelt (s. Abb. 3-8). Das Tragermaterial befand sich ca. 30 cm unter dem Wasser-

spiegel. Die untersuchte Flache war zu meist zu 2/3 bedeckt. In diesem Anlagentyp hat die
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Dichte der Pflanzen und deren Wurzeln besonderen Einfluss. KADLEC & KNIGHT [1996]
schreiben, dass die Pflanzenbedeckung den Sauerstoffeintrag Uber die Wasseroberflache
verhindert, was zu anaeroben Bedingungen in allen Wassertiefen flhrt. Bestatigt wurde das

durch schwarze Ablagerungen an den Aufwuchsfolien im Wurzelraum.

Unbepflanzter Teich

Der Unbepflanzte Teich war ein typischer unbellfteter Abwasserteich, wie er zur Schénung
nachgeschaltet wird (s. Abb. 3-9). Wahrend der Vegetationszeit wurde in manchen Jahren
starker Algenbewuchs u.a. mit Fadenalgen (2006) oder mit Wasserlinsen (2008, 2010 und
2011) beobachtet.

Abb. 3-9: Unbepflanzter Teich im Herbst (links) und Ende April 2008

Graben
Der Graben war ein langgezogener unbepflanzter Teich und kann auch als Oxidationsgraben

bezeichnet werden (s. Abb. 3-10). Er unterschied sich von den anderen Anlagen durch sein
groBes Lange-Breite-Verhaltnis. Er war an den Ufern mit einer Vielzahl verschiedener
Sumpfpflanzen bepflanzt worden. Seine Wasserflache war in der Vegetationszeit mit Was-
serlinsen bedeckt. Seine Flache war mit 3.240 m? gréRRer als die der anderen Anlagen. Die
Probenahmestelle fir die Teilflache ,Graben, erste Halfte“ befand sich hinter einem kurzen
Rohr nach der Halfte der Anlagenflache. Die Wasserproben wurden hier, im Gegensatz zu

allen anderen Probenahmepunkten, ohne vorherige Kiesbettpassage gezogen.
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Abb. 3-10: Graben am Sommeranfang (links) und im Winter

3.2 Messprogramm und Zulaufvolumenstrome
In Tab. 3-2 ist das Messprogramm mit den angestrebten Zulaufvolumenstrémen dargestellt.
Prinzipiell wurden fir die verschiedenen Anlagentypen gleiche Flachenbelastungen anvisiert,
um die Reinigungsleistungen vergleichen zu kénnen. Da insbesondere der Sandfilter und der
Sandfilter mit Lehm bis auf die Lehmbeimischung identisch aufgebaut waren, wurde
angestrebt, sie beide mit der flr den Sandfilter mit Lehm maximalen Menge zu beschicken.
2006 und 2008 wurden Tracerversuche mit 50 bzw. 100 mm/d durchgefuhrt (genauer s. Tab.
7-2). Im Juli 2007 wurde in einem einmonatigen Versuch die hydraulische Belastbarkeit
getestet. In den Jahren 2012 und 2013 wurden in den einzelnen Anlagen noch nicht
getestete Volumenstrome gefahren (s. Tab. 3-2). Die Spurenstoffbeprobungen 2012 und

2013 fanden bei gleichen Zulaufvolumenstrdmen von 50 mm/d statt.

Die limitierte Durchlassigkeit, insbesondere des Sandfilters mit Lehm, des Sandfilters und
des Teiches mit Pflanzenschwimmmatten, begrenzte die mdoglichen Zulaufvolumenstrome (s.
Kap. 4.1.2). Der Sandfilter mit Lehm musste wegen Kolmation (s. ebd.) in folgenden
Zeitrdumen aulier Betrieb genommen werden (28.8. - 28.9.07; 19.12.08 - 4.2.09; 7.1. -
11.11.10; 13.3. - 24.7.12). Der Sandfilter wurde deshalb ebenfalls regeneriert (19.5. -
19.8.10). Der Graben wurde von September 2007 bis Juni 2010 wegen der fehlerhaften
Ubernahme einer zu hohen Angabe des Flacheninhaltes in den Planungsunterlagen mit der
1,25-fachen Menge beschickt (s. Diagr. 3-2). Anfang 2011 geschah eine viermonatige
hydraulische Héchstbelastung des Sandfilters mit Langsgraben durch einen Schieberausfall.

Diese Hochstlastphase wurde genutzt, um die Auswirkungen auf Standardparameter und die
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Hygienisierung zu dokumentieren. Gezielt wurde dieser Versuch bei allen Anlagen von Mai

bis Dezember 2011 mit Zulaufvolumenstrome bis 250 mm/d durchgefihrt.

Tab. 3-2: Chronik der Versuche, Beschickungsstrategien und angestrebten Zulaufvolumenstréme im
Routinebetrieb der einzelnen Anlagen

Versuche und

Beschickungs- Zufluss

Zeitraum analysierte . Anlagen
y strategie 9 [mm/d]
Parameter
Mai—Okt. 06 Standardpara- gleicher alle 50
meter, Tracer Volumenstrom
einmonatiger alle auler Sandfilter
g, O ) Hydrauliktest mit Lehm AV
Sept. 07— Standardpara- gleicher Sandfilte? und 50
Apr. 11 meter, Hygiene, Volumenstrom Sandfilter mit Lehm®)
Regenereignis- alle anderen 100
simulationen
gleicher Sandfilter und
S Bl IR Volumenstrom Sandfilter mit Lehm 2
StEnekwiperE: alle anderen 100
meter
Standardpara- i Sandfilter mit
Jan.—Apr. 11 meter, Hygiene Hoéchstlast Langsgraben 400-850
150
Mai—Dez. 11 Standardpgra- Abbauleistung bei alle 200
meter, Hygiene Hochlast
250
. Standardpara- geeigneter Sandfilter und
2012-2013 meter, Hygiene Volumenstrom Sandfilter mit Lehm 2 50-75
Regenereignis- geeignete noch Sandfilter mit 50-125
simulation fehlende Langsgraben
Volumenstrome Bepflanzter Teich 50-150
Unbepflanzter Teich 25-125
Graben 25-100
Sandfilter mit
Aug. 12 Spurenstoffe, Langsgrében
Standardpara- Teich mit
Aug-Sept- 13 oter Schwimmmatten &l
Unbepflanzter Teich

a) Der Sandfilter wurde 2010 fiir 3 Monate durch Beschickungsstopp regeneriert.

b) Der Sandfilter mit Lehm wurde mehrmals durch Beschickungsstopp regeneriert fir insgesamt 17
Monate.

Die an den Schiebern eingestellten Durchfliisse anderten sich z.T. drastisch, da es sich nicht
um Steuerungsschieber handelte (s. folgendes Kapitel). Deshalb wurde ab 2008 der
tatsachliche Volumenstrom als Mittel aus letztmalig eingestelltem und aktuell gemessenem
Volumenstrom dokumentiert. Die Chronik der Volumenstrome ist in den Diagr. 3-1 und 3-2
dargestellt, sofern sie fur die durchgefuhrten Abwasseranalysen relevant waren. Im Ergebnis
waren alle Jahreszeiten und Temperaturbereiche gleichmafRig von den verschiedenen

Volumenstrémen abgedeckt.
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Diagr. 3-1: Zulaufvolumenstréome [mm/d] der bewachsenen Bodenfilter wahrend der Probenahmezei-
ten
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Diagr. 3-2: Zulaufvolumenstréome [mm/d] der Teiche

Volumenstrommessung

Gesteuert wurden die Volumenstrome mit Schiebern (Schitzen). Daflir wurden die Volumen-
strome mit jeweils einem Thomsonwehr (auch Dreieckswehr oder Wehr nach Gouley ge-

nannt) gemessen, das sich flr die Messung von kleinen Volumenstrémen (0,05 bis 30 I/s)
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bewahrt hat. Seine Genauigkeit liegt bei + 15 % [NUTZMANN 2006]. Der Volumenstrom hangt
proportional mit der Wasserspiegelhdéhe Uber der Dreiecksspitze zusammen wie folgende
Formel zeigt:
5

q =0,0146 -f- h2
q:  Volumenstrom in /s
f: Korrekturfaktor aus Kalibrierung
h:  Wasserhohe Uber der Dreiecksspitze s. Abb. 3-11 in cm

Basierend auf dieser Formel wurden die Wasserspiegel mit einem Zollstock gemessen und
mit den Regulierschiebern eingestellt. Die Korrekturfaktoren f wurden durch Kalibrierung der

Wehre ermittelt.

Abb. 3-11: Dreieckswehr zur Messung von Volumenstromen [NUETZMANN 2006]

3.3 Zulaufbeschaffenheit
Bevor das Wasser zu den technischen Feuchtgebieten gelangte, wurde es im Berliner
Klarwerk (KW) Schoénerlinde durch Rechen, Sandfang, Fettfang, Vorklarung, Belebungsstufe
mit Nitrifikation, Denitrifikation, biologischer Phosphateliminierung, Eisen-lI-Sulfat-Fallung
und Nachklarung behandelt. Das Schlammalter betrug nach persdnlicher Auskunft des
technischen Leiters Herrn SCHWIEGER in der Regel 25 d und die theoretische Aufenthaltszeit
in der gesamten Klaranlage bis zu 40 h (bei Ansatz der gesamten vorhandenen
Beckenvolumina ohne Berlcksichtigung der Fullhéhe). Fiur eine Klaranlage mit 800.000 EW
kann dieses Schlammalter als auflergewohnlich hoch bezeichnet werden. Das gereinigte
Abwasser erreichte die Versuchsanlagen mit der in Tab. 4-3 und Tab. 4-7 beschriebenen
Belastung. Die Ergebnisse der Zulaufanalysen wurden mit den Ablaufergebnisse der

Eigenanalyse der Klaranlage Schonerlinde validiert (s. Kap. 3.6 unten).
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3.4 Durchlaufverhalten

3.4.1 Auswahl des Markierungsmittels
Das ideale Markierungsmittel (Tracer) sollte folgende Eigenschaften aufweisen:

e konservativ, d.h. es unterliegt keiner Umwandlung oder Sorption im Reaktor und unter-

liegt den gleichen Prozessen wie das Wasser [SCHUDEL 1991]
e preiswert
e geringe Hintergrundkonzentration im Reaktor
¢ leicht zu analysieren und
¢ in angewandten Konzentrationen nicht toxisch.

Weil es ideal konservative Tracer nicht gibt, verwendet man quasi-konservative Stoffe, bei
denen die unerwinschten Prozesse hinreichend langsam ablaufen im Vergleich zum be-
trachteten Zeitraum [KAsSs 1992]. Wegen dieser Kriterien wurden folgende Stoffe als Tracer

verwendet.

Fluoreszierender Farbtracer: Sulforhodamin B

Fluoreszierende Farbstoffe kénnen leicht und zu geringen Kosten in geringen Konzen-
trationen mit Fluorometern analysiert werden [EVERTS et al. 1989]. Wenn sie zudem gut was-
serldslich sind, eignen sie sich gut fir Tracerversuche [KAsSS 1992]. Sulforhodamin B (CAS:
3520-42-1) ist laut KASS [1992] gut zum Tracern von Porengrundwasserleitern geeignet, wird
aber selten verwendet. Es ist wenig sorptiv, ph-stabil, lichtbestandig und wird auch sonst
sehr langsam abgebaut. Abwasser birgt im Allgemeinen keine Grundlast an Sulforhodamin B

[BRIESE 2004]. Das untersuchte Wasser wies keine stérende Triibung oder Eigenfarbung auf.

Salztracer: Lithium

Lithium wird als Salz zum Tracern verwendet. Salzwasser hat eine héhere Dichte als Was-
ser, so dass Salzwasser absinkt [KAss 1992; CHAZARENC 2002]. Doch geringe Konzentratio-
nen wie z.B. 4 g/l LiCl zeigen keine Dichteverschiebung [HoBUS 2007]. lonen kénnen prinzi-
piell an Bodenmaterial ausgetauscht werden. Das einwertige Lithium wird unter den Kationen
am schwachsten sorbiert [KASS 1992; EVERTS et al. 1989].

Sulforhodamin B hat gegentber LiCl die Vorteile, dass es leichter zu analysieren und sicht-
bar ist. Dadurch lassen sich in Teichen FlieRwege mit dem bloRen Auge erkennen, weil sie
dort nicht von Filtermaterial verdeckt sind. Nachteile des Sulforhodamin B sind die etwas
héhere Sorption an Bodenmaterial und der hdhere Preis [KASS 1992]. Aus diesen Griinden
fiel die Entscheidung auf Sulforhnodamin B fir die groRvolumigeren filtermaterialfreien Teich-

anlagen und auf Lithiumchlorid als Tracer fir die Bodenfilter.
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3.4.2 Zugabe, Probenahme und Messung der Tracer
Die vollkommene Durchmischungskonzentration des Tracers in der jeweiligen Anlage sollte
im mittleren Messbereich liegen [PERSSON 2000]. Deswegen wurden, entsprechend den Vo-
lumina an freiem und Porenwasser 0,1 mg/l Lithium in den Bodenfiltern und 0,25 mg/I Sulfo-
rhodamin B als Tracer eingesetzt. Vor Ort wurden die pulverférmigen Tracer gel6st und in-

nerhalb von maximal 10 min in einem Puls zugegeben.

Probenahme
Zur Untersuchung des Durchlaufverhaltens wurden die Wasserproben im Ablaufschacht mit

Hilfe der Probenehmer Hach Buhler 1029 gezogen. Jede der Mischproben setzte sich aus
funf gleich groRen Teilmengen zusammen, welche in gleichen Abstanden genommen wur-
den. Darauf wurden die Proben in Polyethylenflaschen bis zur Analyse im Kihlschrank auf-
bewahrt. Haufigkeit und Zeitrahmen der Tracermessung deckten den Konzentrationsverlauf
moglichst luckenlos ab. Die Probenahmeintervalle bewegten sich zwischen 4 h und 2 d. So-
bald die Tracerkonzentration unter die Hintergrundkonzentration absank oder wenn nach
Verstreichen der dreifachen theoretischen Verweilzeit keine betrachtlichen Frachten mehr

gefunden wurden, wurde die Probenahme beendet.

Messung Lithiumchlorid

Die Lithiumkonzentration wurde nach Senkung des pH-Wertes unter 3 mit konzentrierter
Salpetersaure mit einem Flammenatomabsorptionsspektrometer der Fa. GBC Typ 906AA
gemessen. Als Wellenlange wurde die empfindlichste bei 670,8 nm gewahlt. Die Bestim-

mungsgrenze lag bei 0,01 mgl/l.

Messung Sulforhodamin

Die Bestimmung der Sulforhodaminkonzentrationen erfolgte relativ Uber die Fluoreszenz-
messung mit mobilen Lichleiterfluorometern der Fa. Hermes Messtechnik Stuttgart. Die Ka-
librierung erfolgte im Labor in abgedunkelten Flaschen. Die Messung wurde in den Ablauf-
schachten durchgefiihrt. Zur Abdunklung wurde der Sensor quer in halbierte PE-Rohrstlicke
gesteckt (s. Abb. 7-1) und mit Beschwerung abgesenkt. Trotzdem bereitete das Umgebungs-
licht Probleme und geringfligige Bewegungen anderten das Messergebnis. Deshalb waren
die absoluten Konzentrationen nicht verlasslich, so dass keine Wiederfindungsraten be-

stimmt werden konnten.
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3.5 Wasserdurchlassigkeit des Filtersubstrats und der
bewachsenen Bodenfilter

Es gibt eine Reihe von Methoden zur Bestimmung der Wasserdurchlassigkeit. Vor dem Ein-
bau ist die Auswertung der Siebkurve die gebrauchlichste Mdglichkeit, die Eignung des Sub-
strats zu prifen, da Vorversuche aufwendig sind. SIEKER & HARMS [1987] stellten jedoch fir
in Feldversuchen ermittelte Sickerraten bei Fein- und Mittelsanden um eine Zehnerpotenz
niedrigere Werte gegenuber den durch Sieblinienanalysen ermittelten k-Werten fest. Des-
halb wurden in dieser Arbeit mehrere Methoden verwendet und einander gegeniibergestellt
(s. Tab. 3-3). Man unterscheidet zwischen direkten und indirekten Methoden zur Bestimmung
der Wasserdurchlassigkeit. Bei den direkten Methoden wird der Boden im Feld (s. Kap.
3.5.3) oder im Labor (s. Kap. 3.5.2) laminar mit Wasser durchstrémt und daraus die Durch-
I&ssigkeit ermittelt. Dagegen wird bei den indirekten Methoden die Kornverteilungskurve be-
stimmt und daraus die Wasserdurchlassigkeit errechnet (s. Kap. 3.5.1). Dariber hinaus wur-
de die Wasserdurchlassigkeit der gesamten Anlage aus dem Beschickungsstrom, der

Einstauhdhe und der Filtermachtigkeit nach Darcy Uber mehrere Jahre bestimmt.

Da die untersuchten Bodenfilter Gberstaut waren, konnte davon ausgegangen werden, dass
das Substrat wassergesattigt war und der Anteil von Gasblaschen am Porenraum (z.B. Me-
than) vernachlassigbar war. Deshalb beschrankt sich diese Arbeit auf die Untersuchung der

gesittigten Wasserleitfahigkeit.

Tab. 3-3: Durchgeflihrte Durchlassigkeitstests an den bewachsenen Bodenfiltern

Messmethode Beschreibung Sandfilter Sandfilter mit  Sandfilter mit

in Kapitel Lehm Langsgraben
Siebanalyse 3.5.1 X
Stechzylinder 3.5.2 X X
Open-End-Test 3.5.3 X X X
Gesamte Anlage 3.5 oben X X X
Trockenrickstand 3.54 X X

Die Durchlassigkeitsversuche fanden im Juli 2010 statt. Fur die Probenahmen und Versuche
wurden jeweils mehrere Punkte im Zulaufbereich und im Ablaufbereich ausgewahlt (s. Abb.
7-3). Die Tiefen der Filtratuntersuchungen (s. Kap. 3.5.1 und 3.5.2) betrugen 0-5 cm, 10 -
15 cm und 40 - 45 cm. Im Sandfilter wurde der Open-End-Test eine Woche nach der Wie-
deraufnahme der Beschickung durchgefihrt. Da der Sandfilter mit Lehm zum Probenahme-
zeitpunkt Uberstaut war, wurden die Bodenproben fur die Glihverlustbestimmung (s. Kap.
3.5.4) mit Hilfe eines Moorkammerbohrers genommen (s. Abb. 7-4). Auf dem Sandfilter mit
Langsgraben wurde der Open-End-Test auf drei der vier Tafeln durchgeflihrt. Die Stechzylin-

derproben (s. Kap. 3.5.2) des Sandfilters mit Langsgraben konnten nur auf den Hochflachen
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in der Nahe des Zulaufs genommen werden, wo der Wasserspiegel zu dem Zeitpunkt etwa

auf der Héhe der Gelandeoberkante war. Im Ablaufbereich war der Wasserspiegel zu hoch.

3.5.1 Indirekte Bestimmung des Wasserdurchlassigkeitskoeffizienten tber
die Auswertung der Siebkurve

Die Siebanalyse wurde nach DIN 18123 [2010] durchgefiihrt, um die Anteile der Kornfraktio-
nen zu bestimmen. LANGGUTH & VOIGT [1980] trugen mehrere Bestimmungsmethoden zu-

sammen, die in Tab. 3-4 zusammengefasst sind.

Tab. 3-4: Empirische Formeln zur indirekten Bestimmung des k+-Wertes nach [LANGGUTH & VOIGT
1980] und [HERTH & ARNDTS 1994]

Autor Formel C
HAZEN 1892 k,=C-d,’ 0,0116
DWA 2006 k,=C-d,’ 0,01
0,0139 fir
ZIESCHANG 1961 k,=C- d102(0,7 +0,03-®)  dio=0,1bis 0,6 mm
U=1bis 3
0,008 - dichte Lagerung
BEYER 1964 k,=C-d’(0,7+0,03-©) 001 - mittlere Lagerung
0,013 - lockere Lagerung
kia  — Durchlassigkeitsbeiwert kr des Materials vor dem Einbau
e - Temperatur [°C]
C - Faktor

3.5.2 Direkte Bestimmung des Wasserdurchlassigkeitskoeffizienten in
Stechzylinderproben

Die Laborbestimmung wurde nach DIN 19683-9 [1998] durchgefihrt. Fir die Probenahme
wurde ein hohler Metallzylinder (Durchmesser = 10 cm) an der zu untersuchenden Stelle so
eingeschlagen, dass sich im Zylinder eine ungestérte Bodenprobe befand. Anschlie3end
wurde der Zylinder mit der eingeschlossenen Bodenprobe entfernt, ohne dabei die Struktur
der Bodenprobe zu verandern. Im Sandfilter erschwerten Schilf und seine Wurzeln die Ent-
nahme einer homogenen und trotzdem reprasentativen Probe (s. Abb. 3-12). Deshalb wur-
den jeweils an einer Stelle drei benachbarte Proben in den jeweiligen Tiefen genommen.
Anschlieend wurde der Zylinder mit Plastikdeckeln und Klebeband verschlossen und mog-
lichst erschitterungsfrei transportiert. Der Durchlassigkeitstest im Labor erfolgte meist am
nachsten Tag, maximal zwei Tage spater. Daflr wurde der Zylinder mit der Bodenprobe auf
ein Kiesbett gestellt, das mit einem feinmaschigen Drahtnetz bedeckt war. Anschlielend
wurde ein weiterer leerer Zylinder mit einem Gummischlauch auf dem Zylinder mit der Bo-
denprobe befestigt und mit Wasser gefullt bis der Boden sicher mit Wasser gesattigt war (s.

Abb. 3-12). Die Anderung der Wasserspiegelhohe wurde Uber die Zeit gemessen. Aus etwa
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funf Messungen wurde der k-Wert ermittelt. Mithilfe der Wassertemperatur wurde der k-Wert

auf die Temperatur von 10°C normiert.

Abb. 3-12: Ausgraben des Stechzylinders (links) und Durchlédssigkeitsmessung im Labor

3.5.3 Direkte Bestimmung des Wasserdurchlassigkeitskoeffizienten mit
dem Open-End-Test

Mit dem Open-End-Test bestimmt man in situ die Wasserleitfahigkeit des Bodens. Er ist be-
schrieben in ,Open-End-Test als Feldmethode zur kf-Wert-Bestimmung“ [BUNDESMINISTERI-
UM FUR VERKEHR] und von PLATZER [1998]. Je drei Messpunkte wurden auf der Zulauf- und
der Ablaufseite ausgewahlt (Sandfilter nur je ein Messpunkt s. Abb. 7-3). Dort wurde in den
Filter ein Rohr (DN 150) eingeschlagen, sodass sich der zu untersuchende Boden im Rohr
befand (s. Abb. 3-13).

Abb. 3-13: Rohr des Open-End-Tests auf dem Sandfilter mit Lehm
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Die Wasserdurchlassigkeit wurde in jeweils zwei Tiefen bei ca. 10 cm und 40 cm bestimmt.
Dafir wurde das Rohr bis zur Oberkante mit Wasser befillt. Da der Boden bereits
wassergesattigt war, wurde sofort mit dem Versuch begonnen: Mit einem Rollbandmal}
wurde das Sinken des Wasserspiegels uber die Zeit gemessen. Jede Messung wurde

dreimal wiederholt.

3.5.4 Bestimmung des organischen Trockenrlckstands
Die Bodenprobe wurde homogenisiert und zlgig reprasentativ geteilt. AnschlieRend wurde
die Teilprobe in einem Tontiegel eingewogen und fur 48 h in einen Trockenofen (T = 105°C)
gestellt. Entsprechend der DIN 18128 [2002] wurde der Glihverlust bestimmt.

3.6 Untersuchung der Standardparameter
Untersuchung der Vor-Ort-Parameter

Im Zulauf- und in den Ablaufschachten wurden Vor-Ort-Parameter wie folgt bestimmt. Dabei
stromte das Ablaufwasser unterhalb des Wasserspiegels in den Schacht ein, sodass die

Messergebnisse nicht durch Luftberihrung verfalscht wurden.

Die Konzentration des gel6sten Sauerstoffs wurde mit der Lumineszenzsonde LDO 10105
der Fa. Hach Lange bestimmt. Sie maf in einem Bereich zwischen 0,1 und 20,0 mg/l (bzw. 1
bis 200 % Sattigung) der meistens ausreichte. Die Messgenauigkeit lag bei £ 0,1 mg/I fur 0
bis 8 mgl/l.

Das Redoxpotenzial wurde mit einer gelgefiliten MTC101-Sonde der Fa. Hach Lange be-
stimmt. Das Redoxpotenzial benétigt bei geringen Konzentrationen der potenzialbildenden
Substanzen und groRen Wechseln des Messbereichs Einstellzeiten von mehr als einer Stun-
de zur Stabilisierung. Nach der Empfehlung von BAIER [2009] wurde der Messwert dann als
stabil angesehen, wenn die Drift weniger als 1 mV pro Minute betrug. Die Redoxspannung
wurde auf die Normal-Wasserstoffelektrode als Bezugselektrode umgerechnet. Der Herstel-
ler gibt keine Messgenauigkeit an, doch nach BAIER [2009] kann von etwa + 50 mV ausge-
gangen werden. Die Bestimmung des ph-Werts wurde mit der Sonde PHC 10105 der Fa.
Hach Lange durchgefihrt.

Probenahme und Konservierung fir die Standardparameter

Die Wasserproben wurden im Zulauf vor einer Anlage und in den Ablaufschachten an den
Uberfallen der Dreieckswehre genommen. Von Juni 2006 bis 2009 wurden die Proben als
gemischte Stichproben gezogen. Jede setzte sich aus funf Stichproben zusammen, die in
einem Zeitraum von zwei Stunden im Abstand von ca. 20 min entnommen wurden. Das ent-
spricht in etwa der ,qualifizierten Stichproben® laut ABWASSERVERORDNUNG [AbwV §2 Nr. 3].
Die Stundenschwankungen in den Ablaufen waren gering, so dass nach 2009 zur Entnahme

von Stichproben bergegangen wurde. Auch die Schwankungen der Zulaufkonzentrationen
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(auler Nitrat) sind im Laufe des Tages im Vergleich zu den Schwankungen Uber mehrere
Monate gering (s. u.), so dass diese Art der Probenahme Ergebnisse mit einer Reprasentati-
vitat fir mehrere Tage produziert. Die Probenahmeintervalle betrugen 2 Wochen (Aug. 07 —
Aug. 08, Jul 10 — Jan. 12), 3 Wochen (Apr.12— Okt. 13) und 1 Monat (Nov. 08 — Jun. 10). Die
Proben wurden in PE-Flaschen bei passiver Kuhlung ins Labor transportiert. Nitrit wurde am
selben Tag analysiert. Fur die anderen Parameter erfolgte eine Lagerung bei 4°C gelagert

und Bestimmung innerhalb eines Tages.

Analyse der Stoff- und Summenparameter

Ammonium, Nitrit, Nitrat und ortho-Phosphat wurden aus durch 0,45 um Membranfilter gefil-
terten Proben bestimmt. Die in Tab. 3-5 aufgeflihrten Parameter wurden mit den dort ge-
nannten Hach Lange Kiivettentests analysiert. CSB und Gesamtphosphat wurden zur Hydro-
lyse im Thermostaten HT 200S von Hach Lange 15 min auf 170°C erhitzt. Nach der jeweils
vorgegebenen Reaktionszeit wurde das Ausmald der Farbreaktion in der entsprechenden

Wellenlange im UV/VIS Photometer DR5000 der Fa. Hach Lange gemessen.

Tab. 3-5: Kuvettentests der Firma Hach Lange mit Messbereichen und Vertrauensbereichen fir ein
Konfidenzintervall von 95% [HACH LANGE GMBH 2014]

Parameter Kiivettentest Messbereich Probt—::n- Vertra.uens- Vertra-uens-
vorbereitung bereich * bereich *

[mg/l] [mg/l] [%]
NHz-N LCK 304 0,015 bis 2,0 filtriert 0,00 bis 0,20 10

NOs-N LCK 339 0,23 bis 13,50 filtriert 0,02 bis 0,90 10 bis 6,7
NO2-N LCK 342 0,6 bis 6 nicht filtriert bis 0,6 10
gesN LCK 138 1 bis 16 nicht filtriert 0,15 bis 2,4 15
0-PO4* LCK 349 0,05 bis 1,5 filtriert 0,005 bis 0,150 10
LCK 348 0,5 bis 5,0 filtriert 0,05 bis 0,5 10
gesP LCK 349 0,05 bis 1,5 nicht filtriert 0,005 bis 0,150 10
LCK 348 0,5 bis 5,0 nicht filtriert 0,05 bis 0,5 10

CSB LCK 414 5 bis 60 nicht filtriert 1 bis 6 20 bis 10

Die Feststoffe wurden mit Hilfe des Summenparameters "Abfiltrierbare Stoffe" (AFS) ge-
maf DIN 38409-H 2 erfasst. Hier entsprechen sie den nicht I16slichen Stoffen, da definitions-
gemal alle in Losung vorliegenden Stoffe Membranfilter der Porenweite 0,45 um passieren
kénnen. Dafir wurde ein definiertes Volumen von 500 bis 1000 ml Probe durch einen zuvor
ausgewogenen Membranfilter ME aus Cellulosemischester der Firma Whatman gesaugt.
Nach Trocknung bei 105°C wurde durch Wagung die Massendifferenz bestimmt. Die Analy-
seergebnisse befanden sich meistens nah der Bestimmungsgrenze von 1 mg/l, so dass die
in der Norm geforderte Mindestbeladung jedes Filters mit 20 mg praktisch nicht erreichbar

war.
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Der Biochemische Sauerstoffbedarf (BSB) wurde mit einer respirometrischen Methode
bestimmt. Dafir wurden die Messgerate ,System OxiTop® Control“ der Firma WTW mit
Druckmesskdpfen verwendet. Zur Unterbindung der Nitrifikation wurden 5 mg/I Nitrifikations-
hemmstoff N-Allylthioharnstoff von WTW zugegeben. Laut Herstellerangabe liegt die Be-
stimmungsgrenze bei 3 mg/l und die analytische Standardabweichung betragt im unteren
Messbereich 15 %. Durch Aufstockungsversuche wurde festgestellt, dass die Bestimmungs-

grenze im vorliegenden Fall bei 2 mg/l lag.

Validierung der Analyseergebnisse durch Vergleich mit der Kldranlage Schonerlinde

Der Ablauf des Klarwerkes Schonerlinde wird zur Eigenidberwachung standig analysiert. Die
alle zwei Tage genommenen (ab Aug. 2012 nur noch wdchentlich) 24-h-Mischproben wurden
herangezogen, um die eigenen Zulaufmessungen aus Stichproben zu validieren. Diese Qua-
litdtskontrolle ergab, dass die Ergebnisse im Allgemeinen Uberein stimmten. Der CSB und
die abfiltrierbaren Stoffe waren in den Zulaufstichproben der Versuchsanlagen etwas gerin-
ger (2,0 mg/l AFS, 3 mg/l CSB) als in den 24-h-Mischproben des Klaranlagenablaufs. Grund
war der hdhere CSB-Ablaufwert nachts, wenn die Versuchsanlagen nicht beschickt wurden.
Die Temperatur war am Einlauf der Versuchsanlagen etwas geringer, da das Wasser wah-

rend des Transportes durch eine ca. 6 km lange Druckrohrleitung abkuhlte.

Die Nitratkonzentration schwankte bei den Zulaufmessungen starker, was auf den Tages-
gang- und andere Schwankungen der kommunalen Klaranlage zurtickgefuihrt werden kann.
Deshalb wurden fir Nitrat und gesN die mittleren Ablaufwerte der letzten fiinf Tage als Zulauf-
werte zu Grunde gelegt. Die Sauerstoffkonzentration war durch mehrere Uberfélle in Ho-
brechtsfelde héher. Insgesamt kann geschlussfolgert werden, dass die durchgefiihrten Un-

tersuchungen der Standardparameter reprasentative Ergebnisse hervorbrachten.

3.7 Untersuchung hygienischer Parameter
Probenahme und Konservierung fir die hygienischen Parameter

Die Proben zur Analyse der Abwasserdesinfektion wurden an den Ablaufen per Hand in
sterile Flaschen aus Glas oder PE gefillt. Aufgrund der hohen Streuung wurden sechs
Proben verteilt Gber zwei aufeinander folgende Tage genommen, gemal der Empfehlung
von Dr. Hagendorf und Dr. Szewszyk des UBA [HAGENDORF et al. 2002]. Die Beprobungszahl

im Nachgang der Regenereignissimulationen lag bei 6 bis 10 Proben.

Die Probenahmekampagnen fanden in folgenden Monaten statt: 2007 (November), 2008
(Januar, Juni, August), 2010 (August), 2011 (Februar, August, September, November) und
2012 (Januar, Juli, August) (s. auch Tab. 3-2). Fur die Langsprofile wurden Mitte Juni und
Anfang Juli 2013 je sechs Stichproben in etwa 80 cm Wassertiefe genommen. Fur

somatische Coliphagen wurden nur einmal in der Kampagne im Januar 2012 und fur die
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Langsprofile im Juni und im Juli 2013 Proben gezogen. Die Proben wurden bis zu 42 h bei
< 4°C aufbewahrt. Laut HAGENDORF et al. (2002) ist bis dahin das naturliche Absterben der

Indikatoren unerheblich.

Analyse der hygienischen Parameter

Laut MaRRgabe der EU-Badegewasserrichtlinie wurden E. coli mit der Methode der Most
Probable Number (MPN) nach ISO 9308-3 analysiert. Wahrend der externen Analysen durch
die Labors uabg und Labor 28 bis 2008 lag die Bestimmungsgrenze bei 15 E. coli/ 100 ml.

Die intestinalen Enterokokken wurden mit dem Verfahren der Membranfiltration in den
Jahren 2007 und 2008 nach ISO 7899-2 bestimmt. Die Bestimmungsgrenze liegt bei 1
Enterokokke / 100ml.

Ab 2010 wurden die Analysen selbst am Fachgebiet Mikrobiologie durchgefiihrt, um flexibler
agieren zu kénnen. Um die Vergleichbarkeit der bisherigen mit den zuklnftigen Ergebnissen
sicherzustellen, wurden Ende Februar 2011 parallele Messungen der gleichen Proben
durchgeflhrt. Fur E. coli betrug die Abweichung bei den Einzelstichproben -0,7 bis 0,9 Zeh-
nerpotenzen. Das lasst sich auf die Streuung zurlckflhren, da die Ergebnisabweichungen
im Mittel nur bei 0,07 Zehnerpotenzen lagen. Ein wesentlicher Vorteil der Analyse in
Eigenregie lag darin, dass durch die Verwendung nur einer Verdinnungsstufe (1:1), die

Bestimmungsgrenze von 15 auf 10 E. coli MPN / 100 ml verringert werden konnte.

Fur Enterokokken wurde eine an die ISO 7899-2 angelehnte einstufige Verfahrensweise
gewahlt. Die Bestimmung der Enterokokkenzahl wurde mit dem rapid enterococcus-Agar der
Fa. biorad durchgefuhrt. Der Vergleich mit den Enterokokkenergebnissen des Labors 28
ergab Abweichungen zur Eigenanalyse zwischen -0,8 und 0,4 Zehnerpotenzen. Durch den
geringen Mittelwert der Abweichungen (0,2 Zehnerpotenzen) lasst sich nicht ausschlielRen,
dass die eigenen Analysen mit dem rapid enterococcus-Agar die Enterokokkenzahlen im
Vergleich zum ISO-konformen Test des Fremdlabors unterschatzten. Trotzdem fiel die Wahl
auf die selbst durchgefiihrte Analyse, weil sie besser beeinflussbar und kostenglinstiger war.
So konnten beispielsweise durch mehrere Membranfilter verschiedene Filtrationsvolumina

geschickt werden, um die ideale Koloniezahl auf den Filtern abzudecken.

Fir somatische Coliphagen und f-spezifische Coliphagen wurde im August 2010 ein
Screening vom Umweltbundesamt durchgefiihrt mit dem Ergebnis, dass die Anzahl f-
spezifischer Coliphagen bereits im Zulauf unter der Bestimmungsgrenze lag. Bei den
eigentlichen Probenahmekampagnen (s. o. Probenahme und Konservierung) wurden folglich
nur somatische Coliphagen vom Zentrallabor der Berliner Wasserbetriebe mit der
Einschichttechnik nach DIN EN ISO 10705-2 [2000] untersucht. Das Labor hielt sich dabei
an die interne Arbeitsvorschrift von Hrn. Dietzer des Umweltbundesamtes von 2010. Dafur

wird die Wasserprobe mit der Nahrlésung und dem Wirtsstamm E. coli K13 auf einer
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Agarplatte ausplattiert. Wahrend der Inkubation beféllt und lysiert jede Coliphage E. coli,
wodurch je ein Loch auf der Platte entsteht. Diese Lécher reprasentieren je eine Coliphage.
Sie werden als sichtbare Plaques ausgezahlt und in der Einheit der plaque-forming-units

(pfu) angegeben.

3.8 Spurenstoffuntersuchungen
Probenahme von Zu- und Abldufen fir die Feldstudie zu Spurenstoffen

Die Feldstudie wurde 2012 (Kampagne |) durchgefiihrt und 2013 (Kampagne Il) wiederholt.
Es wurden jeweils sieben Stichproben der Anlagenablaufe im Zeitraum 13. bis 31. August
2012 und 20. August bis 12. September 2013 genommen. Die Zulaufproben wurden als 24-
h-Mischproben zeitproportional im Klarwerk Schénerlinde genommen (4 Proben 2012 und 6
Proben 2013). Alle Proben wurden in braune Glasflaschen geflillt und bis zur Analyse

eingefroren.

Aufbau und Probenahme des Photoabbauexperimentes

GrolRe Reagenzglaser aus Quarz (V = 32 ml) wurden mit Anlagenwasser unmittelbar im
Zulaufbereich des Unbepflanzten Teiches gefillt und mit einem Silikonstopfen bis zum
Versuchsende verschlossen. Sie wurden an Gestellen befestigt (s. Abb. 3-14). Jedes Gestell
bestand aus in den Boden gerammten Moniereisen an denen Uber Ketten beschwerte
Brotkastenbdden befestigt waren. Uber die Ketten konnten die Tiefe eingestellt und die
Bdden zur Reagenzglasentnahme herauf gezogen werden. Die Reagenzglaser wurden
waagerecht auf den Bdden mit Kabelbindern befestigt. Die Gestelle standen nebeneinander,
um ein gegenseitiges Beschatten zu vermeiden. Die obersten Reagenzglaser wurden direkt
unter der Wasseroberflache befestigt. Die weiteren Réhrchen lagen in den Tiefen 10, 20 und
40 cm. Die Dunkelkontrollen wurden in Aluminiumfolie eingewickelt und in einer Tiefe von
10 cm positioniert. Autoklavierte Proben wurden als Sterilkontrollen verwendet und auch
direkt unter der Wasseroberflache angebracht. Alle Probenréhrchen wurden am 26.
September 2013 eingesetzt und nacheinander nach 3 h; 8,6 h; 24 h; 48 h; 72 h sowie 6 d
entnommen. Die Proben wurden bis zur Analyse eingefroren. Die Sauerstoffkonzentration
und der pH wurden in separaten Plastikflaschen in den jeweiligen H6hen gemessen. Die
Wassertemperatur betrug 12 £ 1°C und die lokale mittlere Tagestemperatur 8,6 + 1°C. Die
Sonne schien 1,6 h am ersten Tag und 9 £ 1 h an den folgenden Tagen. Die Globalstrahlung
wurde am Ufer mit dem Pyranometer SP-110 der Fa. Apogee Instruments Inc. gemessen

und die Messdaten mit dem Datenlogger CR800 der Fa. Campbell Scientific Ltd gespeichert.
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Abb. 3-14: Einbau der Gestelle (links) und befestigte Réhrchen an der Wasseroberflache (rechts) fir
das Photoabbauexperiment

Spurenstoffanalyse

Die Analyse wurde von der Bundesanstalt fir Gewasserkunde, Referat Gewasserchemie,
durchgefiihrt. Die Proben wurden gefiltert, indem sie mit Filterspritzen durch 0,45 pm
Zellulosefilter gegeben wurden. Dafiir wurde ein Surrogatmix mit einer Zielkonzentration von
200 ng/l zugefligt. Die Proben wurden per Direktinjektion mit einem LC-MS/MS-System
(QTrap® 5500, AB Sciex, Darmstadt) gemessen. Das Injektionsvolumen betrug 80 uL und die
chromatographische Trennung wurde mit einer Zorbax Eclipse Plus C-18 (2,1 x 150 mm,

3,5 um, Agilent Technologies, Waldbronn) durchgefuhrt.

Alle Zielsubstanzen wurden in einem chromatographischen Durchgang bestimmt mit Hilfe
von Scheduled multiple Reaction Monitoring und Elektrospray-lonisaton, beide im negativen
und positiven Modus. Zur Qualitatssicherung wurden die Proben mit den Zielsubstanzen um
200 ng/l und 1000 ng/l angereichert. Als glltige Ergebnisse wurden nur die weiterverwertet,
deren Wiederfindungsraten zwischen 75 und 125 % lagen. Die beiden anaeroben Transfor-
mationsprodukte von Diatrizoat (TP 488 and TP 362) wurden nur qualitativ gemessen, da es
keine Referenzstandards zur Quantifizierung gab. Die Peakflachen des Chromatogramms
wurden anhand der Peakflache des deuterierten Surrogate-Standards von Diatrizoat-d6
normiert. Die diskutierten Zielsubstanzen und ihre Bestimmungsgrenzen [ng/l] waren: 2-
Hydroxy-CBZ (5), 3-Hydroxy-CBZ (5), Acyclovir (20), Atenolol (10), Bezafibrat (5),
Carbamazepin (10), Clarithromycin (10), Codein (20), DHDH-CBZ (20), DHH-CBZ (20),
Diatrizoat (200), Diclofenac (20), Erythromycin (5), Fluconazol (5), lomeprol (100), lopromid
(50), Metoprolol (5), N-DM-TMD (20), N-DM-VLX (5), N,O-DDM-TMD (20), N,O-DDM-VLX
(10), O-DM-TMD (20), O-DM-VLX (20), Oxazepam (20), Sulfamethoxazol (100), Tramadol
(10), Trimethoprim (10) und Venlafaxin (5). Darlber hinaus wurden in der ersten Feldstudie
75 weitere Stoffe analysiert jedoch wegen Unterschreitung der Bestimmungsgrenze und

anderer Grinden nicht weiter ausgewertet (Tab. 7-6). Die Genauigkeit der Messergebnisse
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wird Uber das 95%-Konfidenzintervall angegeben mit dem fehlerbedingte und tatsachliche

Schwankungen erfasst werden.

3.9 Regenereignissimulation
Analyse des Regenwetterverhaltens des Klarwerks Schonerlinde

Starke Regenereignisse flihren in Berlin durch die relativ langen Druckrohrleitungen zu ei-
nem Anstieg des Volumenstroms bei gleichbleibender Zulaufkonzentration flir mehrere Stun-
den. Im Klarwerk Schoénerlinde setzt die Verdiinnung erst nach 8 h ein [KELLER 2004], so
dass innerhalb dieses Zeitraumes die Anlage mit erheblich erhdhten Frachten beaufschlagt
wird. Wahrend dieser Phase missen jedoch die behérdlich geforderten Uberwachungswerte
eingehalten werden. Fur die aufnehmenden Gewasser hingegen ist auch die Hoéhe der
Frachtbelastung maf3geblich. Deshalb wurden die von den BWB (Herr Schwieger, techni-
scher Leiter des Klarwerks Schénerlinde) zur Verfigung gestellten Daten daraufhin geprift,
wie sich an Tagen mit hohem Volumenstrom die ablaufenden Frachten und Konzentrationen

verhalten.

Der mittlere Zufluss des Klarwerks Schdnerlinde an regenfreien Tagen betrug seit 2004
95.900 m3. In nur 17 % der Tage Uberschritt der Zulaufvolumenstrom 120.000 m3. Wahrend
des erhéhten Volumenstroms blieben die Ammoniumablauffrachten tGberwiegend trotzdem im
normalen Bereich (0 — 300 kg NH4-N/d s. Diagr. 7-7). Zwischen 2004 und Mitte 2007 gab es
weniger als 10 Ereignisse bei denen die Ammoniumkonzentration Uber 2 mg/l anstieg (s.
Diagr. 7-8). Eine Uberschreitung des NHs-N-Uberwachungswertes von 10 mg/l konnte im
Tagesmittel im Beobachtungszeitraum nicht registriert werden. Entsprechende Resultate
brachte die statistische Analyse der BSBs-Ablauffrachten und —Konzentrationen. Daraus
I&sst sich schlussfolgern, dass das Klarwerk Schonerlinde selbst bei groRen Regenereignis-
sen nur in seltenen Ausnahmefallen erhohte Ablaufwerte hatte. Die vermuteten Ammonium-
spitzen traten folglich nicht oder nur kurzzeitig auf, was allerdings keine vergroRerten Tages-
ablauffrachten verursachte. Fur die Versuchsdurchfihrung bedeutet das, dass nur die
erhdhte hydraulische Belastung betrachtet wird und nicht die sehr seltene, kurzzeitig héhere

Konzentrationsbelastung.

Durchfuhrung der Regenereignissimulationen

Es wurden zwei Regenereignissimulationen im Winter, zwei im Sommer und eine im Herbst
durchgefuhrt. Die Dauer orientierte sich an der Zeit hydraulischer Hochlast ohne Verdiinnung
in Schénerlinde von 8 h. Der Volumenstrom wurde auf die in Tab. 3-6 dargestellten Mengen
erhoht. Bei der ersten Regenereignissimulation geschah die Zulaufeinstellung in Anlehnung
an das Belastungsprofil Schonerlindes von KELLER [2004] stufenweise: 2 h — 250 mm/d, 4 h
— 400 mm/d, 2 h — 250 mm/d. Da die Resultate der ersten Regenereignissimulation den An-

lagen eine hohe Widerstandsfahigkeit beschieden, wurden die folgenden Simulationen mit
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der Spitzenlast Uber den gesamten Zeitraum gefahren. Im Nachgang wurde die Qualitat des
Ablaufs bestimmt. Um die Folgen der Regenereignissimulation sicher zu erfassen, wurden
der Zeitraum und die Intervalle der Probenahme in Anlehnung an die in Tracerversuchen
ermittelten Aufenthaltszeiten (s. RUHMLAND 2007 und Kap. 4.1.1) festgelegt.

Tab. 3-6: Zulaufvolumenstrdme wahrend der Regenereignissimulationen

Nov 07 Feb 08 Jun 08 Sep 11 Aug 12
Anlage mm/ mm/ mm/ mm/ mm/
g 8h mm/d 8h mm/d 6.5h mm/d 8h mm/d 8h mm/d
Sandfilter 163 212 163 192 200 225 166 195 266 307
Sandfilter mit Lehm 163 169 163 193 - -- 183 254 230 255

Sandfilter mit 163 175 163 222 200 250 141 185 238 268

Langsgraben
Bepflanzter Teich 163 175 163 226 200 249 155 218 256 291
Teich mit 163 175 163 219 200 248 127 177 246 274

Schwimmmatten
Unbepflanzter Teich 163 175 163 222 200 250 121 169 209 231
Graben 206 221 206 280 253 316 37 90 102 115
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4 Ergebnisse und Diskussion
4.1 Durchlaufverhalten und Wasserdurchlassigkeit
4.1.1 Durchlaufverhalten
Tab. 4-1 gibt einen Uberblick tiber die Ergebnisse der Tracerversuche. Der Zeitpunkt des
Konzentrationsschwerpunktes t. ergibt sich aus Pecletzahl, Abstandsgeschwindigkeit und
Dispersion, wie in KAss [1992] beschrieben. Im Anhang sind die Eingangsdaten fir die Be-
stimmung des Durchlaufverhaltens 2008 zu finden (s. Tab. 7-2).

Tab. 4-1: Abstandsgeschwindigkeiten va, longitudinale Dispersion D, erstmalige Auftreten des Tracers
tmin, Zeitpunkt der Hochstkonzentration tpeak, Zeitpunkt des Konzentrationsschwerpunktes tc, mittlere
theoretische Verweilzeit 1 und hydraulischer Wirkungsgrad tc/1

Anlage Va D, tmin tpeak tpeale te T t/T
[m/d] [m?d] [d] [d] [d] [d]
Sandfilter 63 1.339 0,17 0,50 0,02 0,75 25 0,03
Sandfilter mit Lehm 13 127 0,33 3,0 0,09 3,6 35 0,11
Sandfilter mit Langsgraben 5,6 44 0,42 7,0 0,78 8,4 9,0 0,94
Bepflanzter Teich 31 421 0,20 0,95 0,10 1,3 9,2 0,15
Teich mit Schwimmmatten 13 174 2,9 0,27 3,2 11 0,30
Unbepflanzter Teich 19 262 0,12 1,5 0,16 2,1 10 0,22
Graben 3,7

Die Konzentrationsverlaufe zeigten bei den meisten Anlagen nach der Hauptspitze und ei-
nem Absinken ein Plateau. Dieses kann mit der verwendeten Modellierung nicht nachgebil-
det werden. Der relevante Zeitpunkt des Konzentrationsschwerpunktes konnte trotzdem er-
mittelt werden, indem genauso viele der relevanten Konzentrationen fir frihere und spatere

Zeitpunkte nachmodelliert wurden.

Sandfilter
Der Sandfilter hatte eine hohe theoretische Verweilzeit von 25 d. Doch bereits nach einem

halben Tag erreichte der Tracer seine héchste Konzentration (s. Diagr. 4-1). Nach einem
ebenso schnellen Konzentrationsabfall hielt sich die Konzentration zwei Tage auf einem Pla-
teau, um dann noch weitere 10 d langsam abzusinken. Trotz des grof’en Wasservolumens
(1.850 m?) dieser Anlage passierte der Konzentrationsschwerpunkt bereits nach 0,75 d den
Ablauf, so dass der hydraulische Wirkungsgrad nur 3 % betrug (s. Tab. 4-1). Das heifl3t der

Tracer passierte nur 3 % des vorhandenen Wasservolumens.

Sandfilter mit Lehm

Der Tracer war bereits nach 0,3 d im Ablauf des Sandfilters mit Lehm nachweisbar. Der An-
stieg vollzog sich jedoch langsamer als beim Sandfilter und erreichte die Spitze erst nach
drei Tagen (Diagr. 4-2). Das Plateau erstreckte sich vom 6. bis zum 9. Tag. Die hydraulische

Wirksamkeit war mit 11 % auch sehr gering.
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Diagr. 4-1: Gemessene und modellierte Tracerkurven zeigen das Durchlaufverhaltens des Sandfilters
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Diagr. 4-2: Gemessene und modellierte Tracerkurven zeigen das Durchlaufverhalten des Sandfilters
mit Lehm

Sandfilter mit Langsgraben

Das Durchlaufverhalten des Sandfilters mit Langsgraben unterschied sich von dem der an-
deren Sandfilter. Messausfalle verbergen die Zeitrdume des Anstiegs und eines moglichen
Plateaus. Die Konzentrationsspitze wurde erfasst, so dass sichere Aussagen Uber das Flief3-
regime moglich sind. Nach 0,4 d wurde der Tracer zum ersten Mal gemessen. Die Konzent-
rationsspitze zeigte sich erst nach 7 d und der Konzentrationsschwerpunkt passierte den
Ablauf erst nach 8,4 d. Die Anlage besal} zwar eine ahnliche Flache wie die anderen Sandfil-
ter, war jedoch weniger machtig und nicht so hoch eingestaut, so dass die mittlere theoreti-
sche Verweilzeit nur 9 d betrug. Das kleine Anlagenvolumen von 1.090 m*® wurde hydraulisch
zu 94 % ausgenutzt. Das genutzte Volumen ist somit grof3er als das der anderen Sandfilter.
Ein Grund fir diesen hohen Wirkungsgrad konnte in einer gleichmafigen Verteilung durch

die tiefe Zone im Einlaufbereich liegen.



85

14
%‘0 12 xx g(’.‘).(?.__. » Modellierung
= % _"r ”Ss(x . x Messung
"j 10 = _-' *x
g s ——
g
2 6 * x
GN) LR
S: 4 '- XX xX <
o) L XXXXy
M LI XX XXX
2 x X o - uy
% III......
0 e :

0 3 6 9 12 15 18 21 24 27 30 33 36

t nach Tracerzugabe [d]

Diagr. 4-3: Gemessene und modellierte Tracerkurven zeigen das Durchlaufverhalten des Sandfilters
mit Langsgraben
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Diagr. 4-4: Gemessene und modellierte Tracerkurven zeigen das Durchlaufverhalten des Bepflanzten
Teiches

Der bepflanzte Teich hatte ein ahnlich kleines Wasservolumen wie der Sandfilter mit Langs-
graben (s. Tab. 7-2). Die Konzentration stieg steiler an und erreichte bereits nach einem hal-
ben Tag eine Spitze. Die insgesamt drei Spitzen wurden als eine Spitze betrachtet, so dass
sich der Konzentrationsschwerpunkt bei 1,3 d befand. Ab dem 5. Tag unterschritt das Fluo-
reszenzsignal die Konzentration von 0 pg/l. Statt einer Neukalibrierung wurde es vorgezo-
gen, die Platzierung der Sonde beizubehalten. Es wird davon ausgegangen, dass der we-
sentliche Zeitraum erfasst wurde. Der hydraulische Wirkungsgrad war mit nur 15 % gering,
obwonhl der bepflanzte Teich quer zur Fliel3richtung zoniert war. Folglich bewirkte diese Unter-
teilung in zwei flache und drei tiefe Zonen keine hydraulische Trennung wie sie KRAUTH &
STAAB [1986] sowie die DWA [2005] fordern. Die von der DWA zur Bemessung von Scho-
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nungsteichen empfohlene Durchflusszeit von ein bis zwei Tagen [A-201 DWA 2005] hielt er

ein.

Teich mit Pflanzenschwimmmatten

Die Tracerkurve des Teiches mit Pflanzenschwimmmatten in Diagr. 4-5 zeigte einen steilen
Anstieg zum Maximum und bereits am fuinften Tag einen steilen Abfall. Darauf folgt eine wei-
tere Spitze am 11. Tag. Am achten Tag wurde visuell eine deutliche Rotfarbung des Ablauf-
wassers wahrgenommen (s. Abb. 4-1). Trotzdem war die gemessene Konzentration gering,
was moglicherweise auf das Wachstum eines Belages am Sensor zurlckzufuhren ist. Aus
diesem Grunde wird der steile Abfall und Anstieg zwischen dem flnften und elften Tag igno-
riert. Die taglichen Schwankungen sind wie im Bepflanzten Teich auf die nachtliche Beschi-
ckungsunterbrechung zurtick zu fuhren. Die sich daraus ergebenden Parameter Abstands-
geschwindigkeit va, Dispersions-Koeffizient D, und hydraulischer Wirkungsgrad lagen im
mittleren Bereich (s. Tab. 4-1).

Abb. 4-1: Letztes Viertel des Teiches mit Schwimmmatten am 8. Tag nach der Tracerzugabe
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Diagr. 4-5: Gemessene und modellierte Tracerkurven zeigen das Durchlaufverhalten der Pflanzen-
schilfmatten

Unbepflanzter Teich

Die Ausgabe des Datenloggers zeigte einen steilen Anstieg innerhalb des ersten Tages auf

eine unplausibel hohe Konzentration und einen plétzlichen Abbruch am zweiten Tag (s. Di-
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agr. 4-6). Die Groflenordnung der gemessenen Fluoreszenz liefld sich mit keiner Kalibrierung
nachvollziehen. Moéglicherweise war die Fluoreszenz fur den Photomultiplier anfangs zu
stark. Visuell wurde eine sehr starke Rotfarbung des Ablaufwassers am ersten Tracertag
beobachtet. Am flnften und siebten Tag war die Farbung stark, am elften schwacher und am
19. nicht mehr sichtbar. Auf dieser Grundlage ist eine ungefahre Abschatzung des Durchlauf-

verhaltens moglich und es ergibt sich ein hydraulischer Wirkungsgrad von etwa 0,2.
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Diagr. 4-6: Gemessene und modellierte Tracerkurven zeigen das Durchlaufverhalten des Unbepflanz-
ten Teiches

Graben
Die Datenausgabe des Tracerversuches am Graben war aufgrund eines Gerateausfalls nicht

verwendbar, sodass nur die visuelle Beobachtung ausgewertet werden konnte. Am ersten
Tag war am Zulauf keine Farbung mehr erkennbar, die rote Fahne reichte bis zu 1 %4 der drei
Spiralwindungen. Am finften Tag war das Wasser in der Mitte kraftig rot, im Ablauf jedoch
nicht wahrnehmbar. Am siebten und 11. Tag zeigte sich eine leichte rote Farbung im Ablauf
und am 19. Tag war nur noch bei direktem Lichteinfall ein rétlicher Schimmer erkennbar. Aus
den Beobachtungen lasst sich schlussfolgern, dass der Konzentrationsschwerpunkt etwa

sechs Tage vom Zulauf bis zum Ablauf bendtigte.

Diskussion des Durchlaufverhaltens

Sandfilter, Sandfilter mit Lehm und bepflanzter Teich zeigten ein schnelles Durchlaufverhal-
ten mit hoher Dispersion. Der hydraulische Wirkungsgrad wies darauf hin, dass weniger als
20 % des Wasservolumens genutzt wurden (s. Tab. 4-1). Die Durchlaufverhalten der Teiche
ahnelten sich untereinander. Ihre Aufenthaltszeiten lagen zwischen 1,3 und 3,2 Tagen. Damit
wurde ein hydraulischer Wirkungsgrad von 15 bis 30 % erreicht. Unter den Teichanlagen
wies der Teich mit Pflanzenschwimmmatten die gunstigsten Durchlaufparameter auf. Im Ge-
gensatz zu allen anderen Feuchtgebieten passierte der Tracer den Sandfilter mit Langsgra-
ben langsamer und nutzte das Wasservolumen zu 94 % aus. Die Art der Strémung kann als

Pfropfenstromung mit Dispersion und Diffusion charakterisiert werden.
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Im Vergleich mit der Untersuchung aus dem Jahr 2006 [RUHMLAND 2007] sind die hydrauli-
schen Wirkungsgrade der Anlagen, trotz teilweise doppeltem Volumenstrom konstant geblie-
ben. AusschlieBlich beim bepflanzten Teich wurde ein kleinerer und beim Sandfilter mit
Langsgraben ein grofierer Wirkungsgrad bestimmt. Die Diffusion-Dispersion war in allen An-
lagen (auRer den Sandfiltern mit Lehm und mit Langsgraben) héher als zwei Jahre friher.
Mdgliche Grunde sind der hohere Zulaufvolumenstrom (s. Kap. 3.2) und der dichtere Be-
wuchs 2008.

Verglichen mit Literaturdaten ist das Verhaltnis der Konzentrationsspitze zur theoretischen
Aufenthaltszeit des Sandfilters, des Sandfilters mit Lehm und des bepflanzten Teiches mit bis
zu 0,1 sehr gering (vgl. Tab. 4-2). Die Lage des Konzentrationsschwerpunktes in Relation zur
theoretischen Aufenthaltszeit 1 ist beim Sandfilter mit Langsgraben sehr spat, in den anderen

Anlagen jedoch mit weniger als 0,3 sehr frih.

Tab. 4-2: Charakteristische Verweilzeiten der Tracer und der hydraulische Wirkungsgrad tc/t

Anlagentyp tmin tpeak tso% tc T tmin/T tpeale tsowT tc /T
[Autor] d [d [d [d [d]
Teich
[ATV 1995] 0,13 0,16 1,50 246 0,05 0,06 0,61
Bepflanzter Teich

0,9 2,1 2,9 0,3 0,71
[SimMI & MITCHELL 1999]
Vertikalfilter [KLOVE 2005] 2,3 3,7 7,5 0,31 0,49
4 Horizontale Kiesfilter 2,2- 3,2- 3,1- 296 1,0- 1,4- 1,4-
[HEADLEY et al. 2002] 29 4,1 4,9 ’ 1,3 1,8 2,2
Horizontalfilter 1,4- 1,3- 0,47-
[CHAZARENC et al. 2002] 3,1 4,3 0,96

Eine Hauptursache fiir den schlechten hydraulischen Wirkungsgrad des Sandfilters mit Lehm
und des Sandfilters wird im eingesetzten Filtermaterial gesehen, deshalb wurde die Wasser-

durchlassigkeit der Anlagen und der Substrate untersucht und im Folgenden beschrieben.

4.1.2 Wasserdurchlassigkeit der bewachsenen Bodenfilter und ihrer
Substrate

Diagr. 7-1 gibt einen langfristigen Uberblick der Anlagendurchlassigkeiten. Die absoluten
Zahlen kénnen nicht mit dem substratspezifischen k~-Wert gleichgesetzt werden; trotzdem
wurden sie hier verwendet, um die Anlagendurchlassigkeiten im Zeitverlauf darzustellen und
miteinander zu vergleichen. Die mittlere Anlagendurchlassigkeit des Sandfilters war mit 3,0 -
10 m/s um Faktor 15 hoher als die des Sandfilters mit Lehm (2,0 - 107 m/s). Der Vergleich
des Sandfilters mit La&ngsgraben mit den anderen beiden Anlagen ist nur eingeschrankt még-
lich, da er eine andere Geometrie aufwies und sich die Fliefwege plétzlich anderten, sobald
die Tafeln zeitweise aus dem Wasser ragten (Wegfall der vertikalen zugunsten der horizonta-

len Durchstromung). Seine Durchlassigkeit schwankte mit Faktor 40 doppelt so stark wie die
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der anderen Filteranlagen (s. Diagr. 7-1). Im Mittel befand sich die Durchlassigkeit des Sand-
filters mit Langsgraben (1,2 - 10 m/s) in derselben GroéRenordnung wie die des Sandfil-
ters. Trotzdem musste der Sandfilter mehrmals wegen Rickstau au3er Betrieb genommen
werden, was beim Sandfilter mit Langsgraben nicht notwendig war. Das kann einerseits da-
ran liegen, dass die Anlagendurchldssigkeit ein Mittelwert aus den Zeitrdumen darstellt, in
denen die Anlage auch betrieben werden konnte. Auf der anderen Seite zeigten schon die
Tracerergebnisse (s. Kap. 4.1.1) die Existenz von praferenziellen FlieRwegen. Das Wasser
konnte in den schlecht durchldssigen Anlagen das Gros des Filtersubstrats Uber Kurz-
schlusswege umgehen. Folglich lasst die Anlagendurchlassigkeit keine Aussage Uber die
Wasserdurchlassigkeit und Eignung des Substrates zu. Dafiur wurde die Substratdurchlas-

sigkeit separat mit verschiedenen Methoden getestet (s. u.).

Ein Zusammenhang zwischen den Wasserdurchlassigkeiten und den Wasserspiegelhthen
oder Zulaufvolumenstromen ist bei Betrachtung des gesamten Messzeitraums nicht eindeu-
tig erkennbar. Der Ausschnitt der ersten Jahreshalfte 2011 mit seiner Steigerung der Zulauf-

volumenstrome weist auf verschiedene Trends hin:
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Diagr. 4-7: Wasserspiegelh6he und Zulaufvolumenstrom des Sandfilters in der ersten Jahreshalfte
2011

Im Sandfilter stieg wie erwartet die Wasserspiegelhéhe mit dem Zulaufvolumenstrom (bei
trendloser Anlagendurchlassigkeit zwischen 3 und 8 - 10° m/s s. Diagr. 7-1) von 10 auf
40 cm an (s. Diagr. 4-7). Im Gegensatz dazu verhielt sich die Wasserspiegelhéhe im Sandfil-
ter mit Lehm nicht direkt proportional zum Zulaufvolumenstrom sondern die Wasserdurchlas-

sigkeit stieg bei hdherem Zulaufvolumenstrom (s. Diagr. 4-8). Daraus kann geschlussfolgert
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werden, dass das Wasser im Sandfilter mit Lehm bei hoherem Zulaufvolumenstrom leichter
passierbare Passagen nahm. Denkbar ist das Uberlaufen in ein Spiilrohr auf der Ablaufseite
des Filters. Durch solch einen praferenziellen FlieBweg mit daraus folgendem Kurzschluss
wirde die Aufenthaltszeit verkirzt, was sich sehr ungunstig auf die Reinigungsleistung aus-

wirken kann.
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Diagr. 4-8: Wasserdurchlassigkeit und Zulaufvolumenstrom des Sandfilters mit Lehm von Méarz 2010
bis Mitte 2011

Fir den Sandfilter und den Sandfilter mit Lehm wurden Beschickungspausen eingelegt, um
die Kolmation durch Oxidation der EPS so weit wie moéglich riickgéngig zu machen. In Diagr.
4-8 sind die Beschickungspausen vom 31.3. bis 22.7.10 und vom 22.9. bis 11.11.10 zu se-
hen. Die Durchlassigkeit stieg in Folge der Ruhephasen um den Faktor 3 bzw. 2 an. Es kann
jedoch nicht ausgeschlossen werden, dass der Zulaufvolumenstrom einen héheren Einfluss

auf die Durchlassigkeit hatte (s.o.).

Methodenvergleich am Beispiel des Sandfilters

Die Durchlassigkeit des Substrats wurde indirekt Uber die Siebkurve und direkt mit Stechzy-
linder und Open-End-Test ermittelt. Anhand der Siebkurve (s. Diagr. 7-2) liel3 sich das Sub-
strat als reiner mittelsandiger Feinsand charakterisieren nach DIN 4220 [2008]. Der Un-
gleichformigkeitsgrad U lag bei 2,2. Am Ablauf war die bindige Fraktion mit 2,3 % etwas
groRer als in der Zulaufregion (1,5 %). Darliber hinaus unterschieden sich die Zu- und Ab-
laufregion sowie die diversen Tiefen kaum. Uber das Zulaufwasser wurden auch vernachlas-
sigbar wenig abfiltrierbare Stoffe (AFS) eingetragen (s. Kap. 4.2.3). Deshalb kann davon
ausgegangen werden, dass sich die mineralische Bodenzusammensetzung innerhalb der 7

Jahre Betriebszeit nicht geandert hatte.
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Der fir die indirekte Bestimmung des k+-Werts genutzte wirksame Korndurchmesser dqo be-
trug in Zu- wie Ablaufregion 0,1 mm. Der deso war im Zulauf 0,20 und im Ablauf 0,21 mm. Dar-
aus ergeben sich die Ungleichférmigkeitsgrade Uzyaur = 1,8 und Uapiaur = 1,9. Das heildt die
Sieblinie fiel eng aus. Aus dem wirksamen Korndurchmesser d1ig wurde der ke-Wert mit den in
Tab. 3-4 beschriebenen Formeln berechnet bzw. nach den Kategorisierungen von
ZIESCHANG [1961] und DIN 4220 eingeordnet. Im Ergebnis zeigt Diagr. 4-9 eine Bandbreite
von etwa 1 Zehnerpotenz (2,0 - 10* m/s nach HAZEN bis 2,3 - 105 m/s nach DIN 4220).
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Diagr. 4-9: Fir den Sandfilter mit verschiedenen Methoden ermittelte krWerte

Aus Diagr. 4-9 lasst sich ablesen, dass nur die DIN 4220 das Substrat mittelsandiger
Feinsand in die k-Grof3enordnung einordnet, die auch in den direkten Durchlassigkeitsmes-
sungen wiedergefunden wurde. Da sich die DIN 4220 nicht auf den dio sondern auf die
KorngréRe mit dem gréRRten Massenanteil bezieht, ist die Eignung dieser Norm wahrschein-
lich auf ahnlich eng gestufte Korngemische begrenzt. Der Methodenvergleich zeigt, je naher
das Messverfahren dem tatsachlichen Mal3stab kommt, desto geringer ist die ermittelte
Durchlassigkeit. Die Ergebnisse lassen sich nach dem Grad der Stérung der Proben ordnen:
demnach ist die Substratentnahme und —siebung der indirekten Methode ein gréRerer Ein-
griff als die Entnahme einer ,ungestérten Probe mit dem Stechzylinder. Die Stechzylinder-

methode wiederum bringt kurzzeitigen Luftkontakt und Transporterschutterungen mit sich,
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die der in-situ-Versuch Open-End-Test vermeidet. Schliel3lich betrugen die tatsachlichen
Wasserdurchlassigkeiten der gesamten Anlagen (s.0.) nur 12 % (Sandfilter) bis 18 % (Sand-

filter mit Langsgraben) der mit dem Open-End-Test ermittelten k-Werte (s. Diagr. 4-10).

Einordnung und Vergleich der Bodenfilter

Das Filtermaterial des Sandfilters war zu fein. Es verfehlte mit dio = 0,1 mm (s. Diagr. 7-2)
die Hauptforderung des DWA-A 262, dass der dio zwischen 0,2 und 0,4 mm zu liegen hat,
eindeutig. Im Widerspruch dazu lag der aus diesem do nach dem Arbeitsblatt berechnete k-
Wert mit 10* m/s noch im Bereich der geforderten 10~ bis 10 m/s. Auch der maximale bin-
dige Anteil von 2 % wurde in Ablaufndhe Uberschritten. Das Korngemisch war wie gewulnscht

enggestuft, so dass der Ungleichformigkeitsgrad wesentlich kleiner war als 5.

_ LE-04 4,0E-05
é 3,5E-05 ]L 2,7E-05
A=F + B Siebkurve (DIN 4220)
2 8 SE.06 1,2E-05 O Stechzylinder
%, 1,E-05 al ~l~ OOpen-End-Test
= ™ O Gesamte Anlage
e
=
%) 8,3E-07 +
= 1,E-06 W
§ 9,9E-07 1,9E-06
H 1,5E-07
1,E-07 — rl—_l — =
Sandfilter Sandfilter ~Sandfilter mit

mit Lehm Léngsgridben

Diagr. 4-10: Mit verschiedenen Methoden ermittelte Durchlassigkeiten der Bodenfilter im Juli 2010

Alle Methoden ergaben, dass das Filtermaterial des Sandfilters mit Lehm wesentlich weni-
ger durchlassig war als das der beiden anderen Anlagen (s. Diagr. 4-10). Das war aufgrund
der Beimischung von Lehm in diese Anlage zu erwarten. Die eingebauten Materialien des
Sandfilters mit Langsgraben unterschieden sich nur durch die Untermischung von Stroh zu
dem des Sandfilters. Der Stechzylinderversuch ergab eine etwas bessere Durchlassigkeit
(Faktor 1,5) des Sandfilters im Vergleich zum Sandfilter mit LA&ngsgraben. Dafir muss in Be-
tracht gezogen werden, dass der Sandfilter wahrend der Probenahme mit Stechzylindern
bereits fur einen Zeitraum von 4 Wochen nicht beschickt wurde (wasserungesattigt), wohin-
gegen die Stechzylinderproben des Sandfilters mit Langsgraben Wasseranschluss nach un-

ten hatten (wassergesattigt). Das konnte der Grund fur die hohen k+-Werte mit dieser Metho-
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de im Sandfilter sein. Daran schloss sich die Wiederaufnahme der Beschickung an und nach
einer Woche wurden die Open-End-Tests durchgefiihrt. Die ergaben die beste, wenn auch
variabelste Durchlassigkeit fir den Sandfilter mit Langsgraben und eine etwas schlechtere
(Faktor 1,5) Durchlassigkeit des Sandfilters. Auf Grundlage des Methodenvergleichs im
Sandfilter (s.0.) werden die Ergebnisse des Open-End-Tests als jene eingeschatzt, welche
der Realitat am nachsten kommen. Folglich ist das Substrat des Sandfilters mit Lehm ein-
deutig ungeeignet wegen zu geringer Wasserdurchlassigkeit. Auch die Filtermaterialien des
Sandfilters und des Sandfilters mit La&ngsgraben erreichen nicht die fir bepflanzte Bodenfilter

notwendigen Durchlassigkeiten von mindestens 10 m/s.

Ursachen fiir die Kolmation

Trotz der geringen Belastung mit organischen und mineralischen Stoffen (s. Kap. 4.2.3) wur-
de im Sandfilter und im Sandfilter mit Lehm Kolmation festgestellt, die durch zeitweise Au-
Rerbetriebnahme rickgangig gemacht wurde. Der organische Massenanteil im Filtersubstrat
lag wahrend der Durchlassigkeitsversuche unter 2 %, deshalb wird der Grund fur die rever-
sible Kolmation in Aufbau und Struktur der Biofilme gesehen. Die geringen Redoxpotenziale
wirkten sich vermutlich auch ungunstig aus (s. Kap. 2.2.2.2). Wie diese kolmatierenden An-

lagen betrieben werden kénnen, wird im folgenden Kapitel beschrieben.

4.1.3 Schlussfolgerungen fur die hydraulische Belastbarkeit der Ver-
suchsanlagen und Designhinweise fur ein optimiertes Durchlaufver-
halten

Aus dem langjahrigen Betrieb sowie den dargelegten Ergebnissen zu Durchlaufverhalten
und Wasserdurchlassigkeit wird die hydraulische Belastbarkeit als ein Kriterium der Reini-
gungsleistung abgeleitet. Technische Feuchtgebiete des Typs Sandfilter und Sandfilter mit
Lehm kénnen langfristig nur mit einem Volumenstrom von 50 bzw. 25 mm/d belastet werden.
Alternativ bote sich eine hohere Belastung von 100 mm/d mit Ausweichanlagen fur den in-
termittierenden Betrieb an. Grundsatzlich wird zu einem gréberen Filtermaterial geraten.
Trotz ahnlichem Substrat kdnnen Anlagen in der Bauweise des Sandfilters mit Langsgraben
dauerhaft mit 100 mm/d belastet werden, deshalb ist sein Aufbau (tiefe Einlaufzone, Langs-
graben, nur teilweiser Einstau zur Verkleinerung der anaeroben Zonen) der empfehlenswer-
teste der Bodenfilter. Daraus folgt, dass Anlagen wie der Sandfilter und der Sandfilter mit
Langsgraben hydraulisch héher belastbar sind, als im A-262 fur die kontinuierlich beschick-

ten Horizontalfilter (Q < 40mm/d) empfohlen wird.

Fir den Betrieb des Bepflanzten, des Unbepflanzten und des Teiches mit Pflanzen-
schwimmmatten wird zu einem Zulaufvolumenstrom von 100 mm/d geraten. Das ist ein Ubli-
cher Volumenstrom; so geben auch KADLEC & KNIGHT [1996] an, dass Teiche mit Pflanzen-

schwimmmatten typischerweise mit 20 bis 150 mm/d beschickt werden. Bei den
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Versuchsanlagen konnte diese Menge durch andere Zu- und besonders Ablaufkonstruktio-
nen erhoht werden, denn die geschlitzten Rohre in Kiesbetten fihrten wiederholt zu einem
Ruckstau vor und in der Anlage. Die Ldsung ist ein Kompromiss zwischen angestrebter
gleichmaRiger Durchstromung und hoher Durchlassigkeit. Da der Einfluss der Ablaufkon-
struktion auf die Reinigungsleistung als nachrangig gilt [PERSSON 2000], wird zu einem ein-
fachen Teichmdnch geraten.
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4.2 Allgemeine Standardparameter
Die Tab. 4-3 gibt einen Uberblick (iber die mittleren physikalischen Bedingungen und Stoff-
konzentrationen entsprechend dem Messprogramm in Kap. 3.2. Diese Ergebnisse werden

im Folgenden erlautert.

Tab. 4-3: Uberblick der durchschnittlichen Zu- und Ablaufwerte (2006 bis 2013)

T Redoxpotenzial (o)) 0O, CSB BSBs

[°C] [mV] [mg/l] [%] [mg/l]  [mg/l]
Zulauf 16,1 310 6,9 70 31 3,2
Sandfilter 11,2 80 0,6 5 25 2,8
Sandfilter mit Lehm 11,6 -40 0,4 3 30 21
Sandfilter mit LAngsgrédben 12,0 60 1,6 13 28 2,2
Bepflanzter Teich 11,3 130 2,2 18 32 3,2
Teich mit Schwimmmatten 11,8 170 1,9 17 28 2,2
Unbepflanzter Teich 12,2 220 7,5 68 35 2,3
Graben, erste Halfte 12,0 240 5,0 43 31 29
Graben 11,0 220 5,6 46 30 2,6
Anzahl der Messungen 60-69 46-52 57-65 55-60 57-69 5-9

Fortsetzung Tab. 4-3: Uberblick der durchschnittlichen Zu- und Ablaufwerte (2006 bis 2013)

AFS gesN NO;-N NH4*-N gesP 0-PO*
[mg/l]*  [mg/l] [mg/]I [mg/l] [mg/l] [mg/l]
Zulauf 2,0 11,0 8,5 0,18 0,44 0,29
Sandfilter 1,3 3,6 2,5 0,12 0,71 0,36
Sandfilter mit Lehm 1,4 3,4 1,5 0,81 0,82 0,53
Sandfilter mit Langsgraben 0,9 55 3,7 0,39 0,47 0,33
Bepflanzter Teich 1,1 7,0 50 0,29 0,36 0,29
Teich mit Schwimmmatten 0,7 5,6 4,0 0,18 0,36 0,21
Unbepflanzter Teich 2,5 6,6 4.4 0,23 0,34 0,21
Graben, erste Halfte 0,9 7,8 6,0 0,16 0,38 0,27
Graben 1,1 6,0 4.4 0,16 0,32 0,26
Anzahl der Messungen 33-44 57-65 58-69 58-69 58-69 58-69

"Verwendung des Medians, da Bestimmungsgrenze sehr haufig unterschritten

4.2.1 Temperatur und pH-Wert
Die Ablauftemperaturen verliefen parallel zu den Zulauftemperaturen (s. Diagr. 7-3 und Di-
agr. 7-4). Insgesamt fand eine Abkuhlung statt. Der Unbepflanzte Teich erwdrmte das Was-
ser im Juni und Juli regelmaRig Uber das Zulaufniveau. Bei den anderen Teiche war das nur
in 2008, 2011 und 2012 der Fall. AuRer 2012 erreichten alle Teiche Ablauftemperaturen tber
20°C, wahrend die Filterablauftemperaturen darunter blieben. Im Herbst sank die Temperatur
in den Teichen eher ab. So wurde die Temperatur von 10°C zwischen Ende September und

Anfang November unterschritten, wobei die Filterabldufe etwa zwei Wochen spater unter
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diese Grenze fielen. Die Teichablaufe unterschritten jeden Winter die Temperatur grofter
Dichte von 4°C. Folglich stellte sich auch keine winterliche Temperaturschichtung ein. An-
hand der Tiefsttemperaturen und der Dauer der 4°C-Unterschreitung lasst sich folgende Tief-
temperaturenrangfolge der Anlagen festlegen: Graben < Unbepflanzter Teich < Bepflanzter
Teich < Teich mit Schwimmmatten < Sandfilter mit Langsgraben < Sandfilter < Sandfilter mit
Lehm. Im April stiegen die Ablauftemperaturen wieder Gber 10°C (Ausnahme Graben 2010
bereits am 25.2. > 10°C), in den Filtern manchmal etwas friher. Die langere Warmespeiche-
rung ist neben der Warmekapazitat des Filtermaterials auf die Isolierung durch die Pflanzen
bzw. durch deren Bestandsabfall zurtick zu fihren [WISSING & HOFMANN 2001].

Stichprobenhafte Profilmessungen zeigten im Juni 2013 keine und Mitte Juli 2013 nur eine
leichte Schichtung (19°C am Grund des Teiches mit Schwimmmatten und in der Wasserpha-
se des Sandfilters mit Lehm gegenuber einer Oberflachentemperatur von 23°C bzw. 21°C).
Der Abzug des Ablaufes befand sich bei allen Anlagen am tiefsten Punkt. Falls es also im
Sommer und Winter zu einer Schichtung kam, kann davon ausgegangen werden, dass die
mittleren Wassertemperaturen in den Anlagen extremer waren (im Sommer etwas héher und

im Winter etwas geringer als die hier diskutierten Ablauftemperaturen).

Zusammenfassend lasst sich sagen, dass die Extremtemperaturen in den Teichen starker
und langer ausgepragt waren als in den Bodenfiltern und die langere Warmespeicherung der

Filter im Winter eine guinstige Voraussetzung fuir biologische Abbauprozesse sein kann.

Der pH-Wert des Zulaufs war fast neutral bei 7,2 (s. Tab. 7-4). Er wurde durch die Behand-
lung in den Teichanlagen leicht angehoben. Das fiel besonders beim Unbepflanzten Teich im
Frahjahr auf (Mittelwert Mai 7,9). Im Gegensatz dazu sank der pH in Sandfilter und Sandfilter
mit Lehm leicht und erreichte die geringsten Monatsmittelwerte von 6,9 im Sommer (s. Tab.
7-4).

4.2.2 Sauerstoff und Redoxpotenzial
Das Zulaufwasser war aufgrund mehrerer Uberfille fast sauerstoffgesattigt (70 % s. Tab.
4-3) als es die technischen Feuchtgebiete Hobrechtsfelde erreichte. Aus allen Anlagen wurde
das Wasser unterhalb des Wasserspiegels abgezogen und in den Ablaufschachten gemes-
sen. Folglich zeigen die Messergebnisse die Sauerstoffbedingungen im letzten unteren Teil
der Anlagen. Es ist davon auszugehen, dass sich in den Anlagen aerobe, anoxische und
anaerobe Zonen befanden, deren Ausdehnung und Position sich mit den Jahreszeiten an-
derte. Wenn im Ablauf also eine hohe O,-Konzentration gemessen wurde, schlie3t das nicht

aus, dass innerhalb der Anlage auch reduzierende Bereiche existierten und umgekehrt.

Die Sandfilter zeigten geringere Sauerstoffkonzentrationen im Ablauf als die Teiche (s. Tab.
4-3). Besonders niedrig waren die Sauerstoffkonzentrationen im Sandfilter mit Lehm und im
Sandfilter. Die Monatsmittel (s. Abb. 4-2) zeigen, dass die Ablaufe des Sandfilters und des
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Sandfilters mit Lehm weniger als 1 mg/l Sauerstoff aufwiesen, mit knapper Uberschreitung im
Mai. Diese geringe Sauerstoffkonzentration war eine begunstigende Voraussetzung fir die
Denitrifikation. Der Sandfilter und der Sandfilter mit Lehm zeigten keinen jahreszeitlichen
Einfluss (s. Abb. 4-2), anderten ihre Sauerstoffverhaltnisse jedoch uUber die Jahre mehrmals
(s. Diagr. 7-5 im Anhang). In den Jahren 2007 bis 2010 lag die Sandfilterablaufkonzentration
wie die des Sandfilters mit Lehm fast immer unter 1 mg/l. Der Sandfilter mit Langsgraben
zeigte dagegen bereits einzelne Spitzen > 1 mg/l. Zeitweise brach hier also Sauerstoff aus
einer aeroben Zone durch. Im Jahr 2011 hingegen pendelte die Sauerstoffkonzentration des

Sandfilters um 1 mg/l und sank nur im Juli und August zeitweilig ab (s. Diagr. 7-5 im Anhang).

Unter den Teichen wiesen der Teich mit Pflanzenschwimmmatten die niedrigste (1,9 mg/l)
und der Unbepflanzte Teich die héchste Konzentration (7,5 mg/l) im Jahresmittel auf (s. Tab.
4-3). Die Teiche zeigten einen eindeutigen Jahresverlauf mit Maxima im Monat Marz und
Minima im August. Besonders die Teiche mit freier Wasseroberflache reicherten das Abwas-
ser von Herbst bis Frihling bis Uber die Sattigungsgrenze mit Sauerstoff an. Der Teich mit
Pflanzenschwimmmatten und der Bepflanzte Teich hingegen erreichten weniger hohe Werte,
was auf die Abschirmung der Atmosphéare durch die Pflanzen zurtckgefuhrt werden kann. In
manchen Jahren wurde Ubersattigung im Ablauf des Unbepflanzten Teiches auch bis in den
Juli hinein beobachtet, was auf die vermehrte Entwicklung submerser Algen zurtickgeflhrt
werden kann. Im Sommer brachen die Sauerstoffkonzentrationen der Teichablaufe aufgrund
warmebeschleunigter Zehrungsprozesse ein, wie es auch flr natirliche Gewasser typisch
ist. Die besonders hohen Sauerstoffkonzentrationen auch im Winter in den Anlagen mit frei-
em Wasserspiegel sind ein weiteres Indiz dafur, dass es nicht zur winterlichen Temperatur-

schichtung kam, sondern der Wind das Wasser weiter zirkulierte.

Anhand ihrer Sauerstoffverhaltnisse lasst sich folgende Gruppierung der Anlagen vorneh-

men:
e sehr gering: Sandfilter und Sandfilter mit Lehm

e meistens gering: Sandfilter mit Langsgraben, Teich mit Pflanzenschwimmmatten, Be-

pflanzter Teich
e ausgepragtester Jahresgang: Graben

¢ hoch: Unbepflanzter Teich
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Abb. 4-2: Mittlere Sauerstoffkonzentrationen und Standardabweichungen [mg/l] in den Ablaufen der
Versuchsanlagen und im Zulauf (n = 55 bis 65)

Der Parameter Redoxpotenzial charakterisiert bei Sauerstoffkonzentrationen unter 1 mg/I
die Redoxbedingungen besser. Er hat gegentiber dem Parameter Sauerstoffkonzentration
den Vorteil, dass er stabiler ist, denn Sauerstoff kénnte im unglnstigen Fall auch noch im

Ablaufbereich oder im Ablaufschacht tUber die Wasseroberflache eingetragen worden sein.

Das mittlere Redoxpotenzial befand sich in Zu- und Ablaufen im Bereich der Denitrifikation
<550 mV (s. Kap. 2.2.3.2). Die Bodenfilter wiesen mit -40 bis 80 mV geringere Redoxspan-
nungen auf als die Teiche (s. Tab. 4-3). In den Bodenfilterablaufen war das Redoxpotenzial
die langste Zeit des Jahres < 125 mV, dem Bereich der starken Eisenreduktion zu Eisen(ll)
[BRUMMER 1974].

Redoxpotenzial und Sauerstoffkonzentration verhielten sich im Jahresgang in den Teichanla-

gen und dem Sandfilter mit Langsgraben ahnlich, so dass die Monatsmittel korrelierten (k =
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0,8). Dagegen zeigten der Sandfilter sowie der Sandfilter mit Lehm einen ausgepragteren
Jahresgang als beim Sauerstoff (s. Abb. 7-5). Das lasst sich darauf zurtickfihren, dass anae-
robe Zustande mit diesem Parameter darstellbar sind, wogegen die Sauerstoffmessung nah

oder unter der Bestimmungsgrenze lag.

4.2.3 CSB, BSBs und AFS
Der Zulauf-CSB lag im Mittel bei 31 mg/l (s. Tab. 4-3). Leicht verringert wurde der CSB im
Sandfilter (21 %), im Sandfilter mit Langsgraben (11 %) und im Teich mit Pflanzenschwimm-
matten (11 %). Im Bepflanzten Teich und im Graben blieb der CSB konstant und im Unbe-
pflanzten Teich, wo auch am meisten abfiltrierbare Stoffe (AFS) gefunden wurden, stieg er
leicht an (12 %). Der Jahresgang war wenig ausgepragt. Am hochsten lagen die Monatsmit-
tel aller Anlagen im Friihjahr oder Sommer, also in der Vegetationszeit. Diese geringen Ande-
rungen entsprechen den Erwartungen, denn organische Kohlenstoffverbindungen, die eine
Klaranlage mit Nahrstoffelimination verlassen, werden als relativ inert eingestuft. Beispiels-
weise Huminstoffe machen einen grof3en Anteil aus. Ein weiterer Abbau des refraktaren CSB
ohne starke Oxidationsvorgange ist unwahrscheinlich. Eliminations- und Wachstumsprozes-
se konnen die Zusammensetzung des CSB trotzdem verandert haben (s. Spurenstoffe Kap.
0). Der brandenburgische Uberwachungswert fiir die Versickerung in Grundwasser von
30 mg/l [MLUR 2001] konnte vom Sandfilter standig eingehalten werden, von den anderen
Sandfiltern in den meisten Monaten des Jahres und von den Teichen nur sehr selten. Der
Grenzwert der Bodenseerichtlinien [2005] von 15 bzw. 20 mg/l und der Schwellenwert der

Abwasserabgabe (20 mg/l) konnten nicht eingehalten werden.

Der biologisch-chemische Sauerstoffbedarf innerhalb von 5 d (BSBs) lag bereits im Zulauf
bei nur 3 mg/l und wurde durch die Passage der Anlagen verringert (haufigere Unterschrei-
tung der Bestimmungsgrenze). Spitzenwerte um 6 mg/l erreichten einige Anlagen im Juli und
August (2006 und 2007) zeitgleich mit Spitzenwerten beim CSB. In RUHMLAND [2007] war
einmalig im Mai der BSBy, ermittelt worden. Er lag in allen Proben niedrig zwischen 4 mg/l im
Zulauf und 7 mg/l im Ablauf des Bepflanzten Teiches. Die Sauerstoffzehrungskurve ergab,
dass die Unterteilung in den primaren Abbau leicht abbaubaren Kohlenstoffs gefolgt von der
endogenen Atmung in den Ablaufen starker ausgepragt war als im Zulauf. Folglich produzier-
ten die Anlagen etwas leicht abbaubares Material (Sekundarverschmutzung). Dazu ist an-
zumerken, dass die Prozesse naturlicher Feuchtgebiete Hintergrundkonzentrationen von 1
bis 6 mg/l BSBs bedingen. Deshalb kénnen Feuchtgebiete den Sauerstoffbedarf nicht be-
trachtlich darunter reduzieren [KADLEC & KNIGHT 1996]. Bei der guten Nahrstoffversorgung
(s. Kap. 4.2.4 und 4.2.5) sind die absoluten BSB-Ablaufwerte als sehr gering einzustufen. Da
von 2006 bis 2007 nur 5 bis 8 BSBs-Messergebnisse von 14 Probenahmen je Anlage Uber

der Bestimmungsgrenze von 2 mg/l lagen, wurde die Analyse hernach eingestellt.
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Das CSB-BSBs-Verhaltnis war schon im Zulauf mit 10:1 so hoch, dass kein biologischer
Abbau mehr moglich ist. Durch die Behandlung blieb es konstant oder stieg (aufgrund der

BSBs-Verringerung) leicht an.

Die abfiltrierbaren Stoffe (AFS) waren haufig unter der Bestimmungsgrenze. Deshalb ist der
Median der geeignetere Mittelwert und wurde in der Ubersicht in Tab. 4-3 dargestellt. Der
Zulauf enthielt 2 mg/l AFS. Diese geringe Konzentration kann auf die Eisenféallung zur Phos-
phorentfernung im letzten Teil des Belebungsbeckens des KWs Schonerlinde zurtickgefuhrt
werden. Trotzdem verringerten alle Anlagen aufer dem Unbepflanzten Teich (2,5 mg/l) die
Feststoffe weiter (s. Tab. 4-3). Die Menge der AFS Korrelierte nicht mit dem CSB. Auch die
Farbung der verwendeten Membranfilter lie3 darauf schlieRen, dass sich die Feststoffe ver-
schieden zusammensetzten. So waren die Filterriickstande der Ablaufproben des Sandfilters
und des Sandfilters mit Lehm meist orange-braun, was auf die Oxidation und Ausféallung von
Eisen- und Eisenhydroxidverbindungen hindeutet. Griine Feststoffe wiesen der Unbepflanzte
Teich und der Graben im Frihjahr und Sommer oft auf, was auf Algenbildung schlieRen Iasst.
Demzufolge bestanden die AFS der Sandfilter eher aus anorganischen und die AFS der Tei-
che mit offenen Wasserflachen eher aus organischem Material, das mit dem CSB mit erfasst
wurde. Die Ausfallung von anorganischen Verbindungen wird auch dazu geflhrt haben, dass
die Filteranlagen nicht durchgangig geringere AFS-Konzentrationen lieferten als die Teichan-
lagen wie es KADLEC & KNIGHT [1996] angeben.

Einzig der Probenahmestelle nach der ersten Grabenhalfte war keine Kiesbettpassage vor-
geschaltet wie allen anderen Anlagen (s. Kap. 3.1). Trotzdem wurden dort nicht mehr AFS
gefunden. Folglich verbesserte das Kiesbett im Abzug der Anlagen die Feststoffabscheidung
nicht, was auf das insgesamt geringe Niveau dieses Parameters zurlickgefuhrt werden kann.
Der Teich mit Pflanzenschwimmmatten wies tendenziell die geringsten Feststoffkonzentratio-
nen auf, besonders im Vergleich mit dem Unbepflanzten Teich. Das bestatigt die Resultate
von HEADLY & TANNER [2008], dass Pflanzenschwimmmattenteiche gut zur Feststoffentfer-
nung geeignet sind. Ein Versuchsaufbau mit feststoffreicherem Zulauf kdnnte die Potenziale

dieses Anlagentyps besser zeigen.

4.2.4 Phosphor
Der Zulauf hatte im Mittel eine Gesamtphosphorkonzentration von 0,44 mg/l. Davon waren
0,29 mg/l ortho-Phosphat. In den Teichanlagen wurden die Konzentrationen leicht verringert
(gesP um 28 % im Graben und 19 % im Teich mit Pflanzenschwimmmatten und im Bepflanz-
ten Teich) oder blieben gleich (0-PO3*-P im Bepflanzten Teich). Die mittlere Flachenabbau-
leistung der Teiche lag zwischen 0,6 g 0-POs;*-P /(m2-a) (Bepflanzter Teich) und
4,8 g 0-POs*-P /(m?-a) (Unbepflanzter Teich). In den bewachsenen Bodenfiltern hingegen

wurde die ortho-Phosphatkonzentration angehoben auf 0,33 mg/l (Sandfilter mit Langsgra-
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ben) bis 0,53 mg/l (Sandfilter mit Lehm). Der Anteil des partikuldren Phosphors lag bei 18 %
(Bepflanzter Teich) bis 50 % (Sandfilter).

Wenn die die Ablaufe wie am Versuchsstandort unverdiinnt ein natirliches Gewasser spei-
sen wurden, wirde ein Standgewasser als hypereutroph eingestuft und einem FlieRgewas-
ser die Guteklasse Il bzw. Ill-IV zugeordnet (vgl. Tab. 2-1). Aus Gewassersicht lag Phosphor

also in Zu- wie Ablaufen in sehr hoher Konzentration vor.

Uber alle Anlagentypen hinweg korrelierten die Ablaufkonzentrationen negativ mit dem mittle-
ren Redoxpotenzial (-0,9) und der Sauerstoffkonzentration (-0,7). Das heil3t, Anlagen in de-
nen geringere Redoxpotenziale herrschten gaben mehr Phosphor ab als Anlagen, die oxida-
tivere Bedingungen zur Verfugung stellten. Auch der etwas héhere pH-Wert der Teichanlagen
wird die Phosphorfestlegung durch Kalzium-Phosphat-Fallung geférdert haben (s. Kap.
4.2.1, Tab. 7-4 und Kap. 4.5.2.1).

Es trat in allen Anlagen ein Jahresverlauf auf, der die hdchsten Ablaufkonzentrationen und
Schwankungsbreiten im Sommer aufwies (s. Abb. 7-6 und beispielhaft Diagr. 4-11). Das lasst
sich auf Rlckléseprozesse zuruckfuhren, die im Sommer von geringen Redoxpotenzialen
begtnstigt wurden. Die Teiche legten wenigstens flur die Zeit von November bis April Phos-
phor fest. Dass die Ablaufkonzentrationen gerade in der Vegetationszeit besonders hoch
waren, ist ungunstig fir das aufnehmende Gewasser. Der Ablauf des Sandfilters mit Lehm

beispielweise wechselte im Juli sogar in die schlechteste Gewassergulteklasse IV.

1,5

0 Sandfilter

—Zulauf

ortho-PO,3"-Konz. [mg/1]
=

=
[}
0

|
8 & § 9§ T oo
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Diagr. 4-11: Jahresverlauf der mittleren ortho-Phosphatkonzentrationen im Ablauf des Sandfilters so-
wie die mittlere Zulaufkonzentration mit den Standardabweichungen

Der Grenzwert der Bodenseerichtlinien [2005] und der brandenburger Uberwachungswert fiir
die Abwasserversickerung ins Grundwasser von 0,3 mg/l ¢esP konnte im Mittel nicht eingehal-

ten werden. Der im Dringlichkeitsprogramms Schleswig-Holstein [1990] angegebene Grenz-
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wert von 0,5 mg/l fur gsP wurde im Mittel eingehalten auer im Ablauf des Sandfilters und
des Sandfilters mit Lehm. Der Grenzwert fur Klaranlagen der Gré3e 1.000 bis 40.000 EW
von 1 mg/l wurde in Zu- wie Ablaufen eingehalten (aufRer Sandfilter und Sandfilter mit Lehm

im Sommer).

Tab. 4-4: Mittlere k(gesP)-Werte, Zu- und Ablaufkonzentrationen im Vergleich mit Literaturwerten

Anlagentyp Zulauf Ablauf k(gesP)
[mg/l] [mg/1] [m/a]

Sandfilter 0,44 0,71 -20
Sandfilter mit Lehm » 0,85 -22
Sandfilter mit Langsgraben ” 0,47 -9
Bepflanzter Teich » 0,36 5
Teich mit Schwimmmatten ” 0,39 9
Unbepflanzter Teich » 0,34 8
Graben, erste Halfte ” 0,38 10
Graben » 0,32 11
Oberflachig durchstromte 3,75 1,60 12,1
Feuchtgebiete [KADLEC &
KNIGHT 1996] n=21 Standardabweichung +6,1
Bewachsene Bodenfilter KA. KA. 117
[KADLEC & KNIGHT 1996]

Standardabweichung +4,2

Bei KADLEC & KNIGHT [1996] gelten flache Teiche ohne Vegetation als leistungsschwéacher im
Vergleich zu bepflanzten Teichen. Das kann hier nicht bestatigt werden, da der Unbepflanzte
Teich (im Winter fast pflanzenfrei) ahnlich viel Phosphor eliminierte wie der Bepflanzte. Fir
den Vergleich der Leistungsfahigkeit der Phosphorentfernung mit anderen Anlagen bietet
sich der Parameter k(P) an, da er die Belastung einbezieht. Er ergibt sich aus einer Reaktion
erster Ordnung, das heif3t die Eliminierungsgeschwindigkeit ist von der Phosphorkonzentra-

tion abhangig:

k(P) = gln (Czu)

Cab
k(P) - flachenbezogene Phosphoreliminationsratenkonstante [m/a]
q - Zulaufstrom [m/a]
Cau - Zulaufkonzentration [mg/l]
Cab - Ablaufkonzentration [mg/l]

Die berechneten k(P)-Werte waren fir die Sandfilter erwartungsgemal’ negativ (s. Tab. 2-1
und Tab. 4-4) und streuten breit. Fir die Teiche lagen sie im Bereich der von KADLEC &

KNIGHT [1996] zusammengestellten Durchschnittswerte.
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Einfluss der Bodengehalte

KLOMFAR [2014] ermittelte die mittlere jahrliche Auswaschung aus den Bodenfiltern fir Au-
gust 2007 bis Oktober 2013. Sie betrug im Sandfilter 44 kg/(ha-a), im Sandfilter mit Lehm 61
kg/(ha-a) und im Sandfilter mit Langsgraben 9 kg/(ha-a) 4esP. Der Grund waren die hohen
Phosphorgehalte im Filtersubstrat. Sie lagen bei 220 mg/kg im Sandfilter mit Lehm und 90
mg/kg im Sandfilter mit Langsgraben. Der residual gebundene Anteil betrug bei beiden etwa
40 mg/kg. Der im Oxalataufschluss ermittelte Anteil (also an Eisen- und Aluminiumoxide so-
wie —hydroxide gebundener Phosphor) betrug im Sandfilter mit Lehm 80 % und im Sandfilter
mit Langsgraben nur 50 %. Auch die Eisen- und Aluminiumgehalte waren wesentlich hdher
(Faktor 5) im Sandfilter mit Lehm, so dass der Sattigungswert bei 16 bis 21 mmol/kg lag
(Sandfilter mit Langsgraben 3 bis 5 mmol/kg) [KLOMFAR 2014]. GELLER & HONER [2003] emp-
fehlen eine Sorptionskapazitat von > 30 mmol/kg, damit ware das Substrat des Sandfilters
mit Lehm grundsatzlich geeigneter fir die Phosphorelimination. Allerdings war es bereits
beladen und lag auf dem Endniveau des von DAFNER [1988] beschriebenen bewachsenen
Bodenfilters, dessen P-Gehalte nach neunjahriger Beschickung von 70 auf > 160 mg/kg ge-
stiegen waren. Warum der Sandfilter mit Lehm wesentlich mehr Phosphor enthielt, kann
nicht sicher beurteilt werden. Am naheliegendsten ist, dass der Lehm die Phosphorauswa-
schung aus dem Rieselfeldsand vorlaufig gespeichert hatte und langsamer abgibt. Im Ge-
gensatz dazu koénnte der Sandfilter mit Langsgraben die mobile P-Fraktion nach der Inbe-
triebnahme schnell abgegeben haben bevor er von den hier dargestellten Messungen erfasst
werden konnte. Dieses Phanomen wurde in den Wasserproben des Sandfilters (fir den kei-
ne Bodenproben vorlagen) im Betriebsjahr 2 beobachtet: Der Sandfilter gab 2006 und 2007
wesentlich mehr Phosphor ab als in den Folgejahren. Deshalb kann angenommen werden,
dass dort seit der Inbetriebnahme fir zwei Jahre der leicht auswaschbare Phosphor ausge-
spult und rtckgeldst wurde. Danach, sowie fir die beiden anderen Bodenfilter, war kein zeit-
licher Trend erkennbar. KLOMFAR [2014] schatzte ab, dass der Auswaschprozess in der aktu-

ellen Intensitat mit 15 bis 20 Jahren noch sehr lange dauern wirde.

Die Phosphorgehalte aller untersuchten Bindungsformen waren in der Zulaufregion von
Sandfilter mit Lehm und Sandfilter mit Langsgraben héher als in der Mitte und in der Ablauf-
region [KLOMFAR 2014]. Besonders deutlich war der Unterschied fir den mobileren pflanzen-
verfugbaren Anteil (Calcium-Lactat-Acetat-Aufschluss) im Sandfilter mit Langsgraben. Der
Sattigungsindex Z (s. Kap. 2.2.4) zeigte im Sandfilter mit LAngsgraben einen klaren Verlauf
von 0,6 in der Zulaufregion auf 0,2 in der Ablaufregion, wogegen er im Sandfilter mit Lehm
recht einheitlich hoch (0,29 — 0,34) lag. Beides deutet darauf hin, dass die Sorptionskapazitat
des Sandfilters mit Langsgraben in der Zulaufregion starker ausgeschopft wurde und in der

Ablaufregion ein grolerer des desorbierbaren Anteils bereits ausgewaschen war. Dagegen
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beweist der hohe Sattigungsindex > 0,25 [SIEMENS et al. 2004] im gesamten Sandfilter mit
Lehm, dass Phosphor in leicht desorbierbarer Form vorlag. Folglich lassen sich die hdheren
Ablaufkonzentrationen des Sandfilters mit Lehm damit erklaren, dass das Substrat mehr
Phosphor enthielt. Zudem war der leichtlésliche Gehalt und Anteil in der Ablaufregion héher

und das Redoxpotenzial geringer als im Sandfilter mit Langsgraben.

Letztlich lasst sich feststellen, dass phosphorbelastetes Substrat, auch mit Lehm als Bin-
dungskomponente, sich nicht fir den Bau von bewachsenen Bodenfiltern eignet. Teichanla-
gen besitzen ein, wenn auch geringes, Ruckhaltevermégen flr Phosphor aus gereinigtem

Abwasser.

4.2.5 Gesamtstickstoff, Ammonium und Nitrit
Die mittlere Zulaufkonzentration der Stickstoffverbindungen betrug 11 mg/l Gesamtstickstoff
(¢esN) inklusive organischem Stickstoff. Sie wurde durch die Behandlung in den Anlagen auf
3,4 (Sandfilter mit Lehm) bis 7,0 mg/I (Bepflanzter Teich) gesenkt. Das entspricht einer Elimi-
nation um 70 bis 35 %. Der Stickstoff im Zulauf lag fast vollstandig (80 %) in Nitratform vor,
da das Abwasser bereits in der Belebungsanlage Schénerlinde mit Nitrifikation und Denitrifi-
kation behandelt worden war. Folglich sind die Erfolge der Stickstoffentfernung der weiterge-
henden Denitrifikation zu zuschreiben auf der mit dem Kap. 4.3 ein Schwerpunkt der Arbeit

liegt.
Das DWA-Arbeitsblatt 262 [2006] traut nachgeschalteten Bodenfiltern (CSB., < 45 mg/l) bis-

her eine weitergehende Stickstoffentfernung von nur 10 — 20 % gesN zu. Durch die Ruckfih-
rung eines Teilstroms in den Bodenfilter der Hauptreinigungsstufe kénnten Reduktionen um
50 - 70 % (bei T 2 12°C) erreicht werden [DWA 2006]. Die vorliegende Untersuchung zeigte,
dass das DWA-A 262 damit die Stickstoffsenkung flr alle Anlagentypen wesentlich unter-
schatzt, insbesondere flir die Bodenfilter. Bei Temperaturen ab 12 °C erzielten die Bodenfilter
sogar 70 (Sandfilter) bis 80 % (Sandfilter mit Lehm) gesN-Elimination, ohne die empfohlene
Ruickflhrung.

Ammoniumstickstoff erreichte die technischen Feuchtgebiete mit einer mittleren Konzent-
ration von 0,18 mg/l und machte weniger als 2 % des Gesamtstickstoffs aus (s. Tab. 4-3). Die
meisten Anlagen veranderten die Ammoniumkonzentration unwesentlich. AuRer dem Sandfil-
ter mit Lehm blieben alle Anlagen erwartungsgemaf standig unter dem deutschlandweiten
Ablaufmittel von 1,2 mg/I [DWA 2013]. Der Sandfilter verringerte die Konzentration leicht aber
stabil auf 0,13 mg/l. Der Sandfilter mit Lehm stach durch eine Anreicherung auf 0,81 mg/l
NH4*-N heraus. Lagen seine Ammoniumkonzentrationen bis 2008 noch unter den Zulaufwer-
ten, so waren sie besonders hoch seit der Beschickungspause im Jahr 2010 und lagen seit
Juni 2011 bis 2013 fast durchgangig Gber 1 mg/l (s. Diagr. 7-9). Ein Grund koénnte sein, dass
die Adsorptionskapazitat des Sand-Lehm-Substrats ausgeschopft war (s. Kap. 2.2.2.2 und
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WISSING & HOFMANN [2002]. AuRerdem fehlte fir die Nitrifikation im Sandfilter mit Lehm der
Sauerstoff (vgl. Kap. 4.2.2).

Alle anderen Anlagen zeigten einen Jahresgang mit Maxima in den Monaten Mai bis Sep-
tember und dem Minimum im Marz (s. Abb. 7-7). Diese jahreszeitliche Dynamik kann mit der
Stickstoffaufnahme (hier v.a. Nitrat) durch Pflanzen im Frihjahr und der zeitversetzten Frei-
gabe nach dem Abbau der in den Anlagen produzierten, abgestorbenen Biomasse (Sekun-
darverschmutzung) als organischem Stickstoff und dann nach Hydrolyse als Ammonium be-
grundet werden. Zu bestimmten Jahreszeiten kann diese Stickstoffmobilisierung erheblich
sein [KADLEC & WALLACE 2008]. Im Allgemeinen wird jedoch nur ein kleiner Anteil der Stick-
stoffbelastung in der Biomasse gespeichert (< 11 % in technischen Feuchtgebieten zur
Hauptreinigung laut VYMAZAL & KROPFELOVA [2008]), so dass sich dieser Rickreaktionsweg
vernachlassigen lasst. In den Anlagen niedriger Redoxpotenziale und hoher ortho-Phosphat-
Konzentrationen waren auch die NHs"-Ablaufkonzentrationen am héchsten (s. Tab. 4-3, Kor-
relationsfaktoren -0,8 bzw. 0,8). Auch RUSTIGE [2003] schreibt, dass Sauerstoffdefizite den
Ammoniumwert ansteigen lassen. Ferner kann Ammonium durch Nitratammonifikation gebil-
det worden sein [ATV 1997].

Die Nitritkonzentration wurde zwischen Mai 2006 und Marz 2008 von 0,12 mg/l im Zulaufmit-
tel auf 0,04 (Sandfilter) bis 0,07 (Bepflanzter Teich) gesenkt (n = 19 bis 24). Der Anteil am
Gesamtstickstoff betrug weniger als 2 %. Da in keiner Anlage die Nitritkonzentration dauer-
haft anstieg, wurden die Messungen eingestellt und der Nitritanteil bei den weiteren Betrach-
tungen vernachlassigt. Eine Nitritanreicherung durch unvollstandige Denitrifikation wie sie
CRAGGS [2005] beschreibt, trat also nicht auf.

Stickstoffgrenzwerte wie im Dringlichkeitsprogramm Schleswig-Holstein [1990] von 10 mg/I
fur Nanorg Wurden bereits im Zulauf im Mittel und in den Ablaufen sténdig eingehalten. Trotz
der fur Abwasserbehandlungsanlagen geringen Ablaufkonzentrationen, lagen sie aus der
Sicht eines naturlichen Gewassers hoch (vgl. Tab. 2-1). Das Verhaltnis Nanorg/gesP lag im Zu-
lauf bei 20 und wurde gesenkt auf 15 (Bepflanzter Teich) bis 2 (Sandfilter mit Lehm). Da die
Grenze zwischen N- und P- Limitation in norddeutschen Seen bei 1,6 (s. Kap. 2.1.1) liegt,
kann festgestellt werden, dass Stickstoff auch nach der Behandlung im Uberschuss fiir das
Pflanzenwachstum zur Verfliigung stand, Phosphor hingegen den am ehesten limitierenden
Faktor darstellte. Allein die Phosphoremittenten Sandfilter mit Lehm und Sandfilter gaben
von Juni bis September (bzw. August bis Oktober) Wasser ab, das ein stickstofflimitiertes
Verhaltnis aufwies. Das Minimum lag beim Sandfilter mit Lehm bei Nanorg/gesP = 0,7 (Mittel der
Septembermessungen). ROLF [2002] erreichte mit dem auch extensiven Verfahren getauch-
ter Strohballen fur die nachgeschaltete Denitrifikation eine ahnliche mittlere gsN-Ablauf-

konzentration (3,8 mg/l) wie der Sandfilter und der Sandfilter mit Lehm.
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4.3 Denitrifikation
Die mittlere Zulaufkonzentration lag bei 8,5 mg/l NOs-N und wurde auf ein Niveau zwischen
5 mg/l (Bepflanzter Teich) und 1,5 mg/l (Sandfilter mit Lehm) gesenkt (s. Tab. 4-3). Das ent-
spricht 59 % bis 15 % der Ausgangskonzentration und deckt sich mit den Ergebnissen PLAT-
ZERs [1998], der eine Denitrifikation auf ca. 20 % der Ausgangskonzentration in nachgeschal-
teten Horizontalfiltern maf3, wenn der Stickstoff sich im Zulauf zu mehr als 15 % aus Nitrat
zusammensetzte. Das DWA-A 262 unterschatzt mit einer Reduktion auf 80 - 90 % bisher das

Stickstoffentfernungspotenzial einfach nachgeschalteter Bodenfilter erheblich (s. Kap. 4.2.5).

4.3.1 Konzentrationsverlauf im Jahresverlauf
Abb. 4-3 stellt die Uber den Versuchszeitraum erfassten Monatsmittel dar. Sie zeigen, dass in
allen Anlagen Ubers ganze Jahr denitrifiziert wurde. In den Teichen ist der kurvenférmige
Jahresverlauf mit Minima im Sommer und Maxima im Winter am gleichmaRigsten ausge-
pragt. Im Juli und August erreichten sie die geringsten Ablaufkonzentrationen (0,9 mg/I Gra-
ben; 2,1 mg/l Bepflanzter Teich). Im Winter ging erwartungsgemaf die Leistung zurtick, be-
sonders in den Teichen. Im Monatsmittel Dezember und Februar betrug sie im Bepflanzten
Teich weniger als 1 mg/l Nitratverringerung (s. Abb. 4-3 und Tab. 7-4). Die Bodenfilter arbei-
teten stabiler. Unter den Filtern war der Sandfilter mit Lehm die am schwachsten (Minimum
Juni 0,3 mg/l; Maximum November 3,3 mg/l) und der Sandfilter mit Langsgraben (Minimum
August 0,4 mg/l; Maximum Dezember 6,9 mg/l) die am starksten jahreszeitlich gepragte An-

lage.

Die Gewasserguteklasse Il (2,5 mg/l NOs-N) wurde zeitweise von den Anlagenablaufen er-
reicht: vom Sandfilter mit Lehm in 10 Monaten pro Jahr und vom Unbepflanzten Teich nur im
Juli und August. In den fir die Eutrophierung und das ,Umkippen® natlrlicher Gewasser kriti-
schen Monaten denitrifzierten alle Anlagentypen effektiv. Der Nitratgrenzwert der FAO [1985]
fur unbeschrankte Bewasserung von 5 mg/l wurde von allen Anlagen in den typischen Be-

wasserungsmonaten (April bis September) im Mittel eingehalten.
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Abb. 4-3: Nitratkonzentrationen im Jahresverlauf (Mittelwerte und Standardabweichungen) n = 58 - 69

4.3.2 Temperaturabhangigkeit
Die Wassertemperatur beeinflusst alle Reaktionen des Stickstoffkreislaufs. In den Teichen

war die erwartete Abhangigkeit zu erkennen: je geringer die Wassertemperatur war, desto
héher waren die Nitratablaufkonzentrationen (s. Abb. 4-4 b). Auch der Sandfilter mit Langs-
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graben zeigte einen linearen Zusammenhang (R? = 0,76). Fur alle genannten Anlagen war
der Anstieg der Geradengleichung etwa gleich (c (NO3-N) = -0,4 - T + b). Die bewachsenen
Teiche (Bepflanzter Teich und Teich mit Pflanzenschwimmmatten) und die unbewachsenen
ahnelten sich dariber hinaus jeweils in der Lage der Geraden (c (NO3-N) = -0,4 - T + 9 mg/I
bzw. ¢ (NOs-N) =a - T + 8 mg/l s. Abb. 4-4 b und Diagr. 7-10).
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Abb. 4-4: Verhaltnis der Temperaturen und der Nitratkonzentrationen in den Ablaufen a) der Bodenfil-
ter sowie b) des Bepflanzten Teiches und des Grabens

Augenscheinlich bildete die 10°C-Grenze eine Trennlinie sowohl in den Nitrat-Temperatur-
als auch in den Temperatur-Zeit-Diagrammen. Deshalb sind in Abb. 4-5 zur weiteren Veran-
schaulichung die Nitratkonzentrationen bei Ablauftemperaturen unter 10°C (April bis Okto-

ber) denen Uber 10°C (Oktober bis April) gegentibergestellt. In der warmen Jahreshalfte la-
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gen die Ablaufkonzentrationen aller Anlagen in der gleichen Grélkenordnung. In der kalten
Jahreshalfte hingegen verschlechterten sich die Ablaufwerte am starksten in den Teichanla-

gen sowie im Sandfilter mit Langsgraben.
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Abb. 4-5: Mittlere Nitratstickstoffkonzentrationen des Zulaufs und der Ablaufe in Abhangigkeit von der
Ablauftemperatur (n = 40 bis 70)

Fir den Sandfilter und den Sandfilter mit Lehm war die Temperaturabhangigkeit wesent-
lich schwacher ausgepragt (s. Abb. 4-4a und Abb. 4-5), wie es sich bereits im Jahresverlauf
der Nitratablaufwerte (s. Kap. 4.3.1) andeutete. Im Gegensatz dazu gab es im Jahr
2007/2008 (einem Jahr mit konstant niedrigen Redoxbedingungen s. Kap. 4.2.2 und Diagr.
7-5) einen klaren Zusammenhang (s. Abb. 4-6), wohingegen das Jahr 2011 gar keinen Zu-
sammenhang zeigte. Folglich mussen andere Parameter wie das Redoxpotenzial einen star-

keren, Uberlagernden Einfluss gehabt haben (s. Kap. 4.3.3).

Ein Grund liegt in der schwacheren Auskihlung der Bodenfilter (s. Kap. 4.2.1). Von Oktober
bis Januar lag die Ablauftemperatur der meisten Teiche zwischen 2 und 4°C, wohingegen die
Bodenfilterablaufe im Mittel 2°C warmer waren. Diese etwas hdheren Temperaturen sorgten
dafur, dass die Temperatur fir die Denitrifikationsleistung im Sandfilter und im Sandfilter mit

Lehm nicht den limitierenden Faktor darstellte.

Auch in der Literatur gilt die Denitrifikation als weniger temperatursensitiv als andere Reakti-
onen des Stickstoffkreislaufs. PHIPPS & CRUMPTON [1994] stellten in ihren mit niedrigen Ni-
tratkonzentrationen (0 — 6 mg/l) beschickten Miniatur-Feuchtgebieten auch fest, dass die

Temperatur nicht immer einen Einfluss auf die Denitrifikation ausibte. SCHULTZ-HOCK [1991
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in PLATZER 1998] beobachtete noch bei Temperaturen von 2°C eine vollstandige Denitrifikati-
on in einer Pflanzenklaranlage, die mit nitrathaltigem Grundwasser beschickt wurde. Ursa-
chen fir die Temperaturabhangigkeit kann neben der herabgesetzten biologischen Aktivitat
die bessere Ldslichkeit von Sauerstoff bei geringen Temperaturen sein. Auch die von den
tieferen Temperaturen mitverursachte héhere Sauerstoffkonzentration konnte die Denitrifika-

tion im Winter in den Teichen behindert haben.
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Abb. 4-6: Verhaltnis der Temperaturen und der Nitratkonzentrationen in den Ablaufen der Bodenfilter
von August 2007 bis Juli 2008

Fur die Versuchsanlagen lasst sich feststellen, dass in allen Teichanlagen und dem aqua-
tischsten der terrestrischen Systeme (Sandfilter mit Langsgraben) eine deutliche, ahnliche
Temperaturabhangigkeit auftrat. Im Sandfilter und im Sandfilter mit Lehm war sie nur in ein-

zelnen Jahren klar erkennbar.

4.3.3 Verhaltnisse zu Redoxpotenzial und Sauerstoff
Die drei Sandfilter hatten tendenziell niedrigere Redoxpotenziale, Sauerstoffkonzentrationen
und Nitratablaufwerte als die Teichanlagen. Je nach Parameter Uberlappten sich jedoch die
Wertebereiche (s. Tab. 4-3). Zwischen der Sauerstoff- und der Nitratkonzentration konnten in
keiner Anlage Korrelationen festgestellt werden (s. Diagr. 7-11 bis Diagr. 7-13). Auch die Un-
terschreitung einer bestimmten Sauerstoffkonzentration im Ablauf (z.B. 1 mg/l s. Kap.
2.2.3.2) lie nicht sicher auf das Einhalten einer definitiven Nitratkonzentration schlief3en.
Aus den in Kap. 4.2.2 beschriebenen Griinden erwies sich das Redoxpotenzial als geeigne-
terer Parameter. So wie die Jahresverlaufe sich ahnelten, korrelierten auch die Monatsmit-
telwerte der Nitratablaufkonzentrationen mit den Redoxpotenzialen (k = 0,61 bis 0,88; aulier
beim Sandfilter mit Lehm). Die Verhaltnisse zwischen Redoxpotenzial und Nitratablaufkon-
zentration sind in Abb. 4-7 dargestellt. Es lasst sich schlussfolgern, dass ein niedriges Re-

doxpotenzial eine glinstige Voraussetzung flur die Denitrifikation war.
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4.3.4 Einfluss von Aufenthaltszeit und Zulaufvolumenstrom

Theoretische Abschatzung der notwendigen Aufenthaltszeit

Eine Beispielrechnung soll die theoretisch notwendige Aufenthaltszeit abschatzen. Das Er-
gebnis wurde flr die Auswahl der Zulaufvolumenstréme verwendet. Die Michaelis-Menten-
Gleichung aus Kap. 2.2.3.2 Iasst sich nach dc und dt integrieren:

C
Km-lIn CZ: + (Czu - Cab) = ]max ! (tab - tzu) ) Aspezif
a

Km - Michaelis-Menten-Konstante, hier 0,15 mg/l [EPA 1983] bzw. 0,5 mg/l [HENZE 2000]
JINN - flachenbezogene Nitrateliminationsrate in g/(m?-d)
Aspezit. - durchstromte Flache in m?

Iterativ ergeben sich aus dieser Gleichung die Ablaufkonzentrationen zu den jeweiligen Zeit-
punkten (Diagr. 4-12).

g 1= + Km = 0,15 mg/l [EPA 1983]

] " \ Km = 0,5 mg/l [HENZE 2000]
4 \

N

NO,-N [mg/l]

| L t[d
0 1 2 3 o4 5t

Diagr. 4-12: Nitratablaufkonzentration in Abhangigkeit von der Reaktionszeit nach Michaelis-Menten-
Gleichung mit Jnn max = 0,92 g/(m?2-d) (0,9 Perzentil von oberflachig durchstromten Feuchtgebieten
nach KADLEC & WALLACE [2008]) sowie Q = 100 mm/d auf Modellanlage mit 1.500 m? und 0,5 m Tiefe

In Diagr. 4-12 wird sichtbar, dass Nitratstickstoff bei einer Ausgangskonzentration von
8,5 mg/l in weniger als 4 Tagen vollstandig abgebaut werden kann. Die Annahme einer ande-
ren Michaelis-Menten-Konstante wirkt sich erst bei Konzentrationen unter 4 mg/l aus. Eine
Verringerung der Abbaugeschwindigkeit wird erst unter 0,1 mg/l sichtbar (s. Diagr. 4-12). Far
hdéhere Konzentrationen ist also die Abbaugeschwindigkeit unabhangig von der Konzentrati-
on. Das stimmt auch mit der Beobachtung von PHIPPS & CRUMPTON [1994] (iberein, die bei
ihren Nitratkonzentrationen zwischen fast 0 und 6 mg/l keine Limitierung der Abbaurate fest-
stellten. Die fur die Abwassertechnik geringe Nitratstickstoff-Zulaufkonzentration von 8,5 mg/l
hemmt die Abbaugeschwindigkeit nicht, weshalb andere limitierende Faktoren wie das Re-
doxpotenzial und die Temperatur betrachtet werden mussen. Die Beispielrechnung ergibt,

dass fur den Nitratabbau von 8,5 auf 3 mg/l eine Reaktionszeit von etwa zwei Tagen bendétigt
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wird. Die mit den Tracerversuchen bestimmten tatsachlichen Aufenthaltszeiten lagen also in
einer fur die Denitrifikation sensiblen GrofRenordnung (Sandfilter 0,75 d, Sandfilter mit Lehm
3,6 d, Sandfilter mit Langsgraben 8,4 d, Bepflanzter Teich 1,3 d, Teich mit Pflanzen-
schwimmmatten 3,2 d und Unbepflanzter Teich 2,1 d s. Kap. 4.1.1).

Einfluss des Zulaufvolumenstroms

Die Variation des Zulaufvolumenstroms in den praktischen Versuchen beeinflusste die Ab-
laufkonzentrationen nicht. Der lineare Zusammenhang zwischen Zulaufvolumenstrom (Q in
mm/d) und Nitratablaufkonzentration (in mg/l) war in allen Anlagen kleiner als 0,02 bei Korre-
lationskoeffizienten unter 0,2. So wirkten sich beispielsweise die systematische Steigerung
des Zulaufvolumenstroms 2011 und der fur den Sandfilter mit Lehm vermutete Kurzschluss
(s. Kap. 4.1.2) nicht unglinstig auf die Nitratablaufwerte aus. Eine Uberlagerung oder ein
gegenseitiges Aufheben mit anderen Einflussparametern wie der Temperatur oder der
Sauerstoffkonzentration kann ausgeschlossen werden, da die Volumenstromeinstellungen
alle Bereiche dieser Parameter abdeckten. Da die Zulaufkonzentrationen relativ konstant
waren, wurde die Flachenbelastung mit dem Zufluss linear variiert und hatte folglich auch

keinen Einfluss auf die Ablaufkonzentrationen.

Zur lllustration wird das extreme Beispiel der viermonatigen Hochlastphase des Sandfilters
mit Langsgraben qualitativ beschrieben und naher beleuchtet. Der Sandfilter mit Langsgra-
ben unterlag wegen eines defekten Zulaufschiebers einer sehr hohen Beschickung (Q bei
400 bis 850 mm/d) Uber einen langeren Zeitraum von Januar bis April 2011. Trotzdem setzte
die Denitrifikation nach dem Wintertief wieder ein (s. Diagr. 4-13). Gegenlaufig zum jahres-
zeitlich bedingten Temperaturanstieg von 5 auf 17 °C sanken die Nitratkonzentrationen. Di-
agr. 4-13 zeigt, dass die Ablaufwerte sich in ihre jeweilige Temperaturklasse aller Versuchs-

jahre einordneten.

In der Literatur gibt es eine breite Streuung an empfohlenen Aufenthaltszeiten fur die Denitri-
fikation. AKATROS & TSIHRINTZIS [2007] in [LEE et al. 2009] stellten bei einem bewachsenen
Bodenfilter fest, dass bei einer Temperatur von 15 °C eine Aufenthaltszeit von 8 d notwendig
war und 14 — 20 d stellten sich als optimal heraus. Dagegen beobachteten WANG et al. [1996
in PLATZER 1998] erst bei Aufenthaltszeiten von weniger als einem Tag eine Zeitlimitierung. In
der vorliegenden Untersuchung stand auch die geringe Aufenthaltszeit im Sandfilter der De-
nitrifikation offensichtlich nicht im Wege. Die getracerte Aufenthaltszeit betrug dort 2008 nur

0,75 d bei einem fir diese Arbeit typischen Volumenstrom von 70 mm/d.
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Diagr. 4-13: Nitratablaufkonzentrationen des Sandfilters mit Langsgraben bei normalen und extrem
hohen Zulaufvolumenstromen in verschiedenen Temperaturklassen

4.3.5 BSBs/N-Verhaltnis
Je nach Verfahren muss zur Denitrifikation die 2,3 bis 9-fache Masse BSBs des umzusetzen-
den Nitratstickstoffs vorliegen (s. Kap. 2.2.3.2). Das Beschickungswasser der Versuchsanla-
gen wies nur ein BSBs: Nitrat-Verhaltnis von 0,35 auf. Demzufolge wurde der zur Denitrifika-
tion erforderliche leicht abbaubare Kohlenstoff durch den Zulauf nicht ausreichend geliefert,
denn sein BSBs lag bei nur 3 mg/l (s. Kap. 4.2.3). Die Kohlenstoffversorgung erfolgte
héchstwahrscheinlich aus den Feuchtgebieten selbst. Deren Pflanzen fixieren mittels Photo-
synthese CO; in organischen Verbindungen, die durch Hydrolyse des Bestandsabfalls oder
direkt als Wurzelexudate als leichtabbaubare Kohlenstoffquelle zur Verfigung stehen [Wis-
SING & HOFMANN 2002]. Diese Sekundarverschmutzung tritt im Wurzelraum und Sediment
auf, dem Ort wo die Denitrifikanten in gréfter Dichte leben [KADLEC & WALLACE 2008]. Filter-
anlagen forcieren die Durchstrémung dieser Zone und verschaffen sich damit einen Vorteil

gegenuber den Teichen, wo das Wasser nur am Sediment entlang strémt.

Der leicht abbaubare Kohlenstoff muss innerhalb der Anlage im Uberschuss vorgelegen ha-
ben (s. Kap. 2.2.3.2). Davon zu unterscheiden ist die Masse BSBs, welche flr die Denitrifika-
tion tatsachlich verbraucht worden sein muss. Sie wird im Folgenden abgeschatzt: Der Koh-
lenstoff wird in Form eines Substratgemisches produziert. Um die fir die Denitrifikation
bereitgestellten Kohlenstoffmengen abzuschatzen, wurde das technisch haufig eingesetzte,
leicht abbaubare Substrat Methanol als Vergleichssubstanz gewahlt. Der stéchiometrische
Kohlenstoffbedarf fur die Denitrifikation mit Methanol liegt bei 5 C-Atomen fir 6 N-Atome.

5CH;0H + 6 NO3>5C02 + 7H,0 + 3N, + 6 OH™

Daraus ergibt sich das Massenverhaltnis von 0,71 g C / g N. Methanol hat laut NARKIS et al.
[1979] einen BSBs von 0,85 g / g Methanol. Es sind also 1,62 g BSBs aus Methanol fir die

Denitrifikation von 1 g NO3-N notwendig. Dieses theoretische Minimum wurde zu Grunde
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gelegt, um die BSBs — Menge zu berechnen, die flir die beobachtete Denitrifikation von den
Anlagen zur Verfligung gestellt und verbraucht worden sein muss. Die BSBs-Bilanz ist in fol-

genden Formeln dargestellt:

BSBS Zulauf + BSBS produziert — BSBS Denitrifikation + BSBS Ablauf

g BSBs

BSBs produziert = 1,62 TNOs N NO3—Ngy; + BSBs apiaus — BSBs zuiauf

Da die BSB-Ergebnisse haufig unter der Bestimmungsgrenze lagen (s. Kap. 4.2.3), konnte
der mittlere in den Anlagen produzierte BSBs nur anhand von je 5 bis 8 Messwerten fur den
Zeitraum Juli bis November abgeschatzt werden (s. Tab. 4-5). Der zeitliche Verlauf ist in Abb.
7-8 im Anhang dargestellt. Von Mitte August bis Mitte September 2007 war die BSBs-
Produktion in allen Anlagen am héchsten. Der Sandfilter und der Sandfilter mit Langsgraben
erzielten 2,5 und der Graben 3 g/(m?-d) zusatzlichen BSBs. Von Oktober bis Dezember 2007
war bei allen Anlagen ein Rickgang zu verzeichnen, der bei den Teichen (auf < 0,5 g/(m?-d))
ausgepragter war als bei den Filtern. In diesem Zeitraum fand in den Teichen kaum Denitrifi-
kation statt und der geringe Zulauf-BSB wurde in den Anlagen nicht verandert. Das ist auf die
geringere mikrobiologische Aktivitat im Winter zurlickzufuhren. Der weiterhin denitrifizierende

Sandfilter wies auch im Herbst eine BSBs-Produktion um 1 g/(m?-d) auf.

Alternativ kann Nitrat insbesondere bei niedrigen C/N-Verhaltnissen autotroph abgebaut
werden z.B. mit Eisensulfid statt Kohlenstoff als Elektronendonator in Grundwasserleitern
[KLUDT et al. 2014]. Dieser Reaktionsweg kann vor allem bei sehr niedrigen Redoxpotenzia-
len <10 mV (vgl. Tab. 2-6) nicht vollkommen ausgeschlossen werden, wird hier jedoch nicht
separat betrachtet. Darliber hinaus zeigt der Jahresgang der Redoxpotenziale in den aquati-
schen Systemen (Abb. 7-5), dass sich die geringen Redoxpotenziale nur durch den mikrobio-
logischen Abbau der anlageneigenen leichtabbaubaren Kohlenstoffverbindungen einstellen

konnten.

Es lasst sich festhalten, dass die beobachtete Nitratverringerung nicht vollstandig mit dem
vom zulaufenden Abwasser bereitgestellten BSBs (0,7 g/(m?-d)) als C-Quelle ablaufen konn-
te. In Abb. 4-8 ist beispielhaft fliir den Sandfilter mit Langsgraben eine vereinfachte Bilanz
dargestellt, welche die BSBs- und Stickstoffstrome in Zulauf, Ablauf und Atmosphare dar-
stellt. Von Juli bis November entsprach die Kohlenstoffproduktion 0,6 + 0,6 g/(m?-d) BSBs im
Bepflanzten Teich bis 1,7 £ 1,1 g/(m?-d) BSBs im Sandfilter (s. Tab. 4-5). Umgerechnet mit
den Methanaquivalenten entspricht das einem Eintrag von 0,2 bis 0,7 g/(m?-d) leichtabbau-
barem Kohlenstoff. Dieser Wert liegt im Bereich der Angaben von PLATZER [1998]. Er ermit-
telte aus der Gesamtstickstoffentfernung zweier nachgeschalteter Horizontalfilter eine Koh-
lenstoffproduktion zwischen 0,1 und 1 g/(m2-d) DOC.
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Tab. 4-5: Nitratflachenabbauraten und berechnete BSBs-Produktion (Mittelwerte und Standardabwei-
chung s) der Anlagen im Zeitraum Juli bis November 2006 und 2007 (n = 5 bis 8)

NO;-N Elimination BSBs -Produktion

Mittelwert Mittelwert s

[g/(m?d)]
Sandfilter 1,2 1,7 1,1
Sandfilter mit Langsgraben 1,0 1,2 1,0
Bepflanzter Teich 0,4 0,6 0,6
Teich mit Schwimmmatten 0,6 1,0 0,9
Unbepflanzter Teich 0,5 0,7 0,5

Stickstoff [g/(m?>-d)]

BSBs [g/(m?d)]

0,7 0,3

Abb. 4-8: Bilanz der mittleren BSBs- und Stickstoffstrome des Sandfilters mit Langsgraben von Juli bis
November

Der Sandfilter mit Langsgraben nahm eine mittlere Position ein. Folglich wirkte sich das in
den Sandfilter mit Langsgraben eingearbeitete Stroh ein bzw. zwei Jahre nach Inbetrieb-
nahme nicht positiv auf die BSBs — Produktion aus. Das von KADLEC & WALLACE [2008] emp-
fohlene Mulchen verspricht also keinen Extranutzen. Auf der anderen Seite trug der Unbe-

pflanzte Teich, der im Gegensatz zu den anderen Anlagen nur am Ufer mit Helophyten



117

bestanden waren, nicht weniger BSBs ein. Folglich kann der leichtabbaubare Kohlenstoff
auch von anderen Pflanzen (Algen, Lemna) bereitgestellt werden. Die BSBs — Produktion
wirkte sich nicht nachteilig auf die CSB- und BSBs — Ablaufwerte aus (s. Kap. 4.2.3). Im Ge-
gensatz zu technischen Verfahren besteht kein Risiko der Uberdosierung. Aus dieser adé-
quaten naturlichen Kohlenstoffversorgung ergibt sich der bauliche, betriebstechnische und
finanzielle Vorteil gegenlber technischen nachgeschalteten Denitrifkationsstufen, dass

Feuchtgebiete keiner Dosierung externer Kohlenstoffquellen bedurfen.

4.3.6 Regenereignissimulationen — kurze Volumenstromspitzen
Es wurde der Frage nachgegangen, welchen Volumenstromen (s. Kap. 3.9) die Anlagen
kurzfristig standhalten und ob sich die Ablaufkonzentrationen verandern. Der Wasserspiegel
stieg in allen Anlagen erwartungsgemaf an. Bereits am nachsten Tag hatte er sich normali-
siert, die hydraulische Welle passierte die Feuchtgebiete demnach schnell und sie arbeiteten
nicht wie Retentionsbodenfilter, die das aufgenommene Wasser wesentlich langsamer wie-

der abgeben.

Die hoéchste und stabilste Reinigungswirkung im Routinebetrieb erreichten die Hobrechtsfel-
der Feuchtgebiete beim Parameter Nitrat im Sommer (s. Kap. 4.3.1). Wenn durch eine hyd-
raulische Hochlastphase eine Verschlechterung der Ablaufwerte eintreten sollte, ware sie

folglich am besten an der Nitratkonzentration erkennbar.

Die Regenereignissimulationen in den leistungsschwachen Monaten November 2007 und
Februar 2008 sowie im September 2011 zeigten keinen Konzentrationsanstieg in den Anla-
genablaufen, der sich auf die hydraulische Hochlast zurtickflihren lief3e (s. Tab. 7-5 im An-
hang). Im Juni 2008, bei jahreszeitlich bedingt stdndig geringen Ablaufkonzentrationen aus
allen Anlagen (< 1 mg/l NOs-N auf3er Sandfilter), reagierten einige Anlagen mit einer kaum

merklichen Konzentrationserh6hung um weniger als 1 mg/I (s. Diagr. 7-14 und Diagr. 7-15).

Erst der starkste durchgeflinrte Beschickungsstold im August 2012 hatte einen deutlichen
Einfluss auf drei der sieben Anlagen und wird hier naher erlautert. Die Zulaufkonzentration
betrug 10 bis 11 mg/l und wurde im Routinebetrieb auf weniger als 0,7 mg/l denitrifiziert (au-
Rer im Sandfilter und im Bepflanzten Teich, letzterer wurde deshalb nicht ausgewertet). Di-
agr. 4-14 und Diagr. 4-15 stellen dar, dass in den Anlagen mit den kirzesten tatsachlichen
Aufenthaltszeiten im Routinebetrieb (Sandfilter und Sandfilter mit Lehm s. Kap. 4.1.1) bereits
9 h nach Beginn der Hochlastphase ein Nitratdurchbruch mit dem maximalen Konzentrati-
onsanstieg um 1,5 bis 3 mg/l gemessen wurde. Auch der fur seine Verhaltnisse relativ
schwache Belastungsstol3 auf die erste Halfte des Grabens (210 mm/8 h) zeigte diese Wir-
kung, was mit dem sehr geringen Routinevolumenstrom in diesem Zeitraum (60 mm/d) be-

grundet werden kann. Das Abklingen dauerte beim Sandfilter einen Tag und wahrte bei den
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Anlagen geringer Ausgangskonzentrationen (Sandfilter mit Lehm, erste Halfte des Grabens)
bis zu 17 d. Der Unbepflanzte Teich erreichte ein geringeres Maximum von 1,4 mg/l erst
nach drei Tagen und das Ausgangsniveau wurde auch nach 17 d gemessen. Der Sandfilter
mit Langsgraben verhielt sich mit einem kurzzeitigen Anstieg um weniger als 0,5 mg/| stabil
und auch der Graben konnte den nach seiner ersten Halfte noch messbaren Konzentrati-
onsanstieg abpuffern.
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Diagr. 4-14: Nitratablaufkonzentrationen der Bodenfilter im Zuge der Regenereignissimulation im Au-
gust 2012
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Diagr. 4-15: Nitratablaufkonzentrationen der Teiche im Zuge der Regenereignissimulation im August
2012
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Die Konzentrationen der anderen wie im Routinebetrieb bestimmten Parameter &nderten
sich nicht wesentlich. Zum Beispiel bewies die Konstanz der AFS- und CSB-

Konzentrationen, dass es keine erhdhte Ausschwemmung von Feststoffen gab.

Es existieren nur wenige Untersuchungen von technischen Feuchtgebieten zur Nachreini-
gung, die den Einfluss kurzzeitiger hydraulischer Hochlast bei einem solch geringen Zulauf-
konzentrationsniveau analysierten. EL HAFIANE & EL HAMOURI [2004] beschickten in Marokko
kurzzeitig (2,5 d, 1,25 d und 0,83 d) sechs Horizontalbodenfilter mit drei verschiedenen Fla-
chenbeschickungen (65 mm/d, 130 mm/d und 190 mm/d). Sie stellten ebenso fest, dass sich
die Anlagen bei den hydraulischen Spitzenbelastungen ahnlich wie im Normalbetrieb verhiel-

ten.

Zusammenfassend lasst sich sagen, dass Hochlastphasen, wie sie in Folge von starken Re-
genereignissen auf Klaranlagen auftreten, von technischen Feuchtgebieten hydraulisch und
stofflich gut abgepuffert werden. Die untersuchten Anlagen liefen bei Belastungen zwischen
160 mm/8 h und 200 mm/6,5 h stabil. Folglich sind alle untersuchten Anlagentypen bis zu
dieser Belastung fir das Abpuffern grof3er Regenereignisse geeignet. Ausschliel3lich die
héchste Belastung von 210 bis 270 mm/8 h in einer Sommerphase stabil niedriger Ablauf-
werte wirkte sich auf die Nitratablaufkonzentrationen dreier Anlagen aus. Die Ablaufver-
schlechterung stellte sich beim Sandfilter und beim Sandfilter mit Lehm schnell und beim
Unbepflanzten Teich verzogert ein. Nach etwa 6 bis 17 d war das niedrige Ausgangskonzent-
rationsniveau wieder erreicht. Demnach ist der Aufbau des Sandfilters mit Langsgraben, des

Teichs mit Pflanzenschwimmmatten und des Grabens am besten flr diese Aufgabe geeignet.

4.3.7 Flachenabbauleistung
Da sich die Bedingungen der Flachenbelastung unterschieden und der Graben einen grée-
ren Flacheninhalt aufwies, kann die Anlagenleistung nicht nur mit Hilfe der erzielten Konzent-
rationséanderung verglichen werden. Die Flachenbelastung lag im Mittel zwischen 0,6
g/(m?-d) im Sandfilter mit Lehm und 1,8 g/(m#-d) NOs-N in der ersten Halfte des Grabens.
Der Bepflanzte Teich, der Unbepflanzte Teich, der Teich mit Pflanzenschwimmmatten sowie
der Graben wurden alle mit 0,9 g/(m?-d) NOs-N belastet. Die flachenbezogene Nitratelimina-
tionsrate Jn bericksichtigt Flachenbelastung und Flacheninhalt. Sie lag zwischen 0,35
g/(m2-d) im Bepflanzten Teich und 0,53 g/(m?-d) Nitratstickstoff im Sandfilter mit LAngsgraben
sowie im ersten Teil des Grabens (s. Tab. 4-6). JACINTHE et al. [2008] dosierten 10 mg/| NOs-
N in vertikale Versuchssandfilter und erhielten in den schilfbepflanzten ahnliche Eliminations-
leistungen von 0,6 g/(m?-d) und 57 %. Daruber hinaus eignet sich die flachenbezogene De-
nitrifikationsratenkonstante knn flr die Einordnung der erreichten Leistung in die Erfahrungen
mit anderen Anlagen [KADLEC & KNIGHT 1996], denn sie berticksichtigt zusatzlich die verhalt-

nismalfig geringe Zulaufkonzentration wie die folgende Formel zeigt:
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Iun = kny - Cou

I — flachenbezogene Nitrateliminationsrate in g/(m?-d)
kne  — flachenbezogene Denitrifikationsratenkonstante in m/a
Cau - Zulaufkonzentration von Nitratstickstoff in mg/I

Der Vergleich der Sandfilter zeigt, dass der Sandfilter mit Langsgraben trotz seiner relativ
hohen mittleren Ablaufkonzentration von 3,7 mg/l NOs-N und einer Reduktion der Flachenbe-
lastung von nur 40 %, frachtbezogen den hochsten Stickstoffumsatz aufwies (s. Tab. 4-6).
Insbesondere der Sandfilter mit Lehm war wegen seiner kleineren KorngréRe (s. Kap. 4.1.2)
nur mit geringen Zulaufvolumenstromen beschickbar, wodurch seine frachtbezogene Abbau-
leistung am geringsten war, obwohl er die sehr geringe Ablaufkonzentration von 1,4 mg/l
produzierte und genau wie der Sandfilter 65 % der Flachenbelastung abbaute. Auch GELLER
et al. [2008] stellten heraus, dass fur die Reinigung von nahrstoffbelastetem Oberflachen-
wasser (geringe Konzentrationen im Vergleich zu Abwasser) die hydraulische Belastbarkeit

die kritische GroRRe darstellt.

Bei den Teichanlagen erbrachten der Unbepflanzte und der Bepflanzte Teich unterdurch-
schnittliche Abbauleistungen (knn = 15 m/a). Die hydraulisch am hochsten belastete Anlage
(Graben, erster Halfte) baute nur 30 % der Flachenbelastung ab, konnte jedoch frachtbezo-

gen ein genauso gutes Ergebnis liefern wie der Sandfilter mit Langsgraben (kn, = 23 m/a).

Im Literaturvergleich befinden sich die untersuchten Anlagen im typischen Bereich (s. Tab.
4-6). Die von KADLEC & KNIGHT [1996] beschriebene héhere Leistungsfahigkeit von bewach-
senen Bodenfiltern gegenliber den oberflachig durchstromten Feuchtgebieten kann hier nicht
bestatigt werden. Die bisherige bloRe Annahme, dass Teiche mit Pflanzenschwimmmatten in
mittleren Breiten Nitrat gut denitrifizieren [KADLEC & KNIGHT 1996] wird mit dieser Studie be-
statigt.
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Tab. 4-6: Denitrifikationsratenkonstante knn (mit Standardabweichung s), flachenbezogene Nitrateliminationsrate Jnn, Nitratzulaufkonzentration, Nitratablaufkonzent-
ration und Wassertemperatur aus Literatur und eigener Untersuchung

T NO3-Nzu NOs3-Nap Q. JNN Knn (S)
Anlagentyp Autor
[°C] [mg/l] [mg/l] [mm/d] [g/(m*d)] [m/a]

44 Schilfbeetbodenfilter SCHIERUP et al. 1990 6,5 4,1 2,0 45 11,9

11 bewachsene Bodenfilter, Schilfbeete GREEN & UPTON 1993 9,5 18,95 13,15 183 31,3
Oberflachig durchstromte Feuchtgebiete SPIELES & MITSCH 2000 a) 12,5 7,7 95 13 ¢)
Mittel oberflachig durchstrémte Feuchtgebiete =~ KADLEC & KNIGHT 1996 15
Mittel bewachsene Bodenfilter KADLEC & KNIGHT 1996 29
Mittel oberflachig durchstrémte Feuchtgebiete = KADLEC & WALLACE 2008 12,8 5,9 114 0,14 26,5
Mittel Horizontalfilter KADLEC & WALLACE 2008 18,7 10,0 129 0,12 41,8
Teich mit Pflanzenschwimmmatten In REED et al. 1988 b) 22,4 1,0 38 0,81 13 ¢)
Sandfilter 11,2 2,5 80 0,46 19 (15)
Sandfilter mit Lehm 11,6 1,5 65 0,35 15 (24)
Sandfilter mit Langsgraben 12,0 3,7 140 0,53 24 (25)
Bepflanzter Teich . , 11,3 50 100 0,35 15 (16)

Diese Arbeit 8,5

Teich mit Schwimmmatten 11,8 4,0 90 0,42 18 (21)
Unbepflanzter Teich 12,2 4,4 100 0,36 15 (13)
Graben, erste Halfte 12,0 6,0 210 0,53 23 (26)
Graben 11,0 4.4 110 0,45 19 (16)

a) GemalRigtes Klima (Ohio, USA)
b) Tropen (Florida, USA)
c) selbst berechnet
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4.3.8 Anlagenaufbau und Bemessung zur Denitrifikation
Alle untersuchten Systeme kommen prinzipiell fir die nachgeschaltete Denitrifikation in Fra-
ge aufler dem Sandfilter mit Lehm (s. Kap. 4.8). Mit den Untersuchungen zur weitergehen-
den Stickstoffentfernung durch Denitrifikation konnten die relevanten Einflussfaktoren nach-
gewiesen werden. Die Einflussfaktoren werden im Folgenden gemafR ihrer Relevanz
aufgefuhrt und daraus werden Konstruktionsmerkmale abgeleitet, die sich als giinstig heraus
stellten:

¢ Hohe Wasserdurchlassigkeit (s. Kap. 4.1.3 und 4.8)

- Teichanlagen sind glnstiger als die substratgebundenen Bodenfilter.
- Bei den Bodenfiltern hat sich der Sandfilter mit La&ngsgraben mit seiner grof3en Infil-

trationsflache als vorteilhaft erwiesen.

¢ Reduzierende Redoxbedingungen (s. Kap. 4.2.2 und 4.3.3)

- Standig Uberstaute Bodenfilter sorgen fir tiefere Redoxpotenziale Uber einen lange-
ren Zeitraum im Jahr als Teiche.
- Bei Teichanlagen ist die Abdeckung mit Pflanzenschwimmmatten gunstig.

e Hohe Temperaturen (s. Kap. 4.2.1 und 4.3.2)

- Bodenfilter kiihlen im Winter spater und weniger stark aus als Teiche.

- Pflanzenschwimmmatten isolieren Teichanlagen.

Der Aufbau eines technischen Feuchtgebietes sollte sich nach den Anforderungen und Auf-

gaben richten. Prinzipiell lassen sich zwei Falle unterscheiden:

a) Die Reduzierung der Stickstofffracht steht im Vordergrund, um indirekt beeinfluss-
te Wasserkorper (z.B. die Nordsee) zu schitzen. Daflr bietet sich ein hydraulisch
hoch belastbares System an wie die erste Halfte des Grabens ohne durchfluss-
hemmende Ablaufeinrichtung bzw. der Sandfilter mit Langsgraben.

b) Das direkt aufnehmende Gewasser ist so empfindlich, dass es eine immissions-
bezogene Betrachtungsweise verlangt und Stickstoff ist der meist limitierende
Faktor. Folglich wird ein Verfahren mit niedrigen Ablaufwerten (Sandfilter) emp-
fohlen, das wegen des geringen maoglichen Zulaufvolumenstroms einer grof3en
Flache bedarf.

Eine weitere Anwendungsmaoglichkeit ware, ein technisches Feuchtgebiete einer Klaranlage
im Teilstrom nachzuschalten, um so die Gesamtstickstofffracht zu verringern oder Uberwa-
chungswerte sicher einzuhalten. Der Einsatz zur Nitratverringerung in Oberflachenabflissen
aus der Landwirtschaft [JACINTHE et al. 2008], Oberflachengewassern [CHAVAN et al. 2008]
und Grundwasser ist auch denkbar.
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Dimensionierung

Ist die Entscheidung fur den Anlagentyp getroffen, erlauben die Ergebnisse dieser Arbeit die
Dimensionierung der Anlagen. In Anlehnung an KADLEC et al. [2008] ergibt sich die bendtigte

Flache fur die Nitratentfernung aus:

J
e,
k= (Cou —Cap) " q
Cp A
Cou, 4
A= (1 - Cab) : E

k - flachenbezogene Eliminationsratenkonstante in m/a
J - flachenbezogene Eliminationsrate in g/(m?xa)
Cau - Zulaufkonzentration in mg/I
Cab -— Ablaufkonzentration in mg/l
q - Volumenstrom in m3/d
A - Flache des technischen Feuchtgebietes in m?

Der flachenspezifische Zulaufstrom Q kann entsprechend den Erfahrungen auf 50 mm/d fur
den Sandfilter, 200 mm/d fur die erste Halfte des Grabens und 100 mm/d fir die anderen
Anlagen festgelegt werden (s. Kap. 4.1.3). Die Zulaufkonzentration C,, sollte bekannt sein,
der Anlagentyp wird entsprechend der gewtlinschten Ablaufkonzentration Cy, in Tab. 4-6 ge-
wahlt. Ebenso wird der Wert k gemal der Ergebnisse in Tab. 4-6 eingesetzt. Dabei ist zu
beachten, dass der Wert k niedriger ausfallt, wenn der Volumenstrom der hier gefahrenen

Versuche unterschritten wird.

PLATZER [1998] gibt mit einem Sicherheitsfaktor von 0,9 fir die Bemessung eine Nitrat-
Eliminationsleistung von 0,65 g/(m#d) fUr Belastungen bis 1 g/(m*d) an. Obwohl die Fla-
chenbelastungen der vorliegenden Arbeit in diesem Bereich waren, konnte keine der Anla-

gen diese Flachenabbauleistung erbringen (s. Tab. 4-6).

Die Forschungsgesellschaft Landschaftsentwicklung und Landschaftsbau e.V. und die Inge-
nieurdkologische Vereinigung geben parallel zur DWA Bemessungsempfehlungen heraus.
Darin empfehlen sie fiir die Denitrifikation nachgeschaltete Horizontalfilter mit einer Bemes-
sungsflache von mindestens 2 - 3 m?EW, ohne jedoch die erreichten Ablaufwerte zu benen-
nen [GELLER et al. 2008]. Bei der Annahme eines Volumenstroms von 120 I/(EW -d) ent-
sprache das einer hydraulischen Belastung von 40 bis 60 mm/d die flr den hier getesteten
Sandfilter gunstig sind, die Potenziale des Sandfilters mit Langsgraben jedoch nicht aus-

schopfen wirden.
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4.4 Abwasserdesinfektion'

4.4.1 E. coli- und Enterokokken-Zahlen in Zu- und Ablaufen
Der Zulauf enthielt im Median 10%° E. coli/100 ml (s. Tab. 4-7). Trotz dieser geringen E. coli-
Zahl im Zulauf wurden 1,7 bis 2,3 Zehnerpotenzen E. coli im Median entfernt. Das entsprach
einer Ablaufkonzentration von 102" (Graben und Unbepflanzter Teich) bis 10"° E. coli/100 ml
(Sandfilter mit Lehm). Obwohl jeder Datenpunkt als Median aus sechs Stichproben gebildet
wurde (s. Kap. 3.7), ist die Varianz hoch zwischen 0,8 im Zulauf bis 1,6 im Ablauf des
Sandfilters mit Langsgraben. Dabei waren die Anderungen in den Abldufen unabhéngig von
denen im Zulauf. So wurde dort beispielsweise im August 2011 eine relativ geringe
Zulaufkonzentration von 3,6 Zehnerpotenzen E. coli/100 ml am Monatsanfang und eine hohe
Konzentration von 4,4 Zehnerpotenzen am Ende des Monats gefunden. Die
Ablaufkonzentrationen hingegen reagierten Uberhaupt nicht auf diesen Anstieg (s. Diagr.
4-16). Das beweist, dass die Anlagen robust waren gegenlber Schwankungen im Zulauf und
insgesamt eine stabile Leistung erbrachten. HAGENDORF et al. [2002] fanden solch hohe Eli-
minationen von 1 - 2 Zehnerpotenzen in erster Linie bei hohen bis sehr hohen Zulaufkon-

zentrationen.

Tab. 4-7: Mediane und Standardabweichung fir E. coli und Enterokokken in 100 ml und Zehnerpoten-
zen der Reduktion in den Ablaufen der technischen Feuchtgebiete; n = 65

Anlagen E. coli [MPN/100 ml] Enterokokken [KkbE/100 ml]
Probenahmestelle Median s Red.raten Median s Red.raten
Zulauf in alle Anlagen 3,9 3,9 3,0 3,2
Sandfilter 2,0 2,9 1,8 1,0 2,2 2,0
Sandfilter mit Lehm 1,5 2,5 2,3 0,3 1,1 2,7
Sandfilter mit LAngsgraben 1,8 2,6 2,0 0,8 2,2 2,3
Bepflanzter Teich 1,9 2,2 2,0 1,0 1,2 2,0
Teich mit Schwimmmatten 1,9 2,1 2,0 1,1 1,6 1,9
Unbepflanzter Teich 2.1 2,5 1,7 1,0 1,5 2,0
Graben 2,1 3,1 1,7 1,5 1,6 1,6

Obwohl in samtlichen Anlagen Wasserviogel beobachtet wurden, waren alle technischen

Feuchtgebiete in der Lage die hygienische Qualitat des Abwassers zu verbessern.

Die Unterschiede zwischen den einzelnen Anlagen sind, Uber den gesamten Messzeitraum
betrachtet, eher gering. Die Varianzanalyse zeigt, dass es keine signifikanten Unterschiede

der E. coli-Werte zwischen den Ablaufen der sieben Versuchsanlagen gab [F (6; 84) =0,348;

' Teile dieses Kapitels wurden verdffentlicht in: Riihmland, S., Barjenbruch, M. (2013): Disin-
fection capacity of seven constructed wetlands and ponds. Water Science and Technology
68 (10): 2111-2117.



125

p=0,909 [RICHTER 2013]]. Die Standardabweichungen der Anlagen sind auch ahnlich, so
dass die Stabilitit und Robustheit der Reinigungswirkung der verschiedenen

Verfahrenstypen vergleichbar gut ist.
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Diagr. 4-16: Mediane E. coli-Zahlen aller Probenahmekampagnen in Zulauf und Ablaufen einer Aus-
wahl von Anlagen

Die Ergebnisse der Analysen auf intestinale Enterokokken untermauern die vorangegange-
nen Schlussfolgerungen: Die Rangfolge der Anlagen bezlglich der Eliminationsraten ent-
sprachen fast der fur E. coli. Die Anzahl der Enterokokken war etwa 1 Zehnerpotenz geringer
als die der E. coli (s. Tab. 4-7). Der Sandfilter mit Lehm zeigte eine extrem niedrige
Ablaufkonzentration von 0,3 Zehnerpotenzen / 100 ml. Diese Zahl ist statistisch unsicher, da
bei der Analyse in einigen Fallen tatsachlich nur 100 ml filtriert wurden und weniger als 5
Kolonien je Membranfilter (10%7) zu wenig fir eine gesicherte Auswertung sind. Trotzdem
kann qualitativ festgehalten werden, dass der Sandfilter mit Lehm am wenigsten

Enterokokken abgab.

KADLEC & WALLACE [2008] zeigen mehrere Beispiele bei denen héhere Temperaturen die
Entfernung von Pathogenen und Indikatoren verbessern. In diesem Projekt konnte kein
genereller Effekt der Temperatur oder der Jahreszeit ausgemacht werden (s. Diagr. 4-17
bzw. Diagr. 4-16).

4.4.2 Hydraulische Belastung
Im Allgemeinen wird davon ausgegangen, dass eine langere Aufenthaltszeit die

Hygienisierungsleistung verbessert (s. Kap. 2.2.5.2). TORRENS et al. [2010] fanden heraus,
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dass ,die Erhéhung der theoretischen Aufenthaltszeit ab einer bestimmten Obergrenze nicht
zu signifikant besserer Reduktion® der Indikatororganismen fuhrt. In der vorliegenden Arbeit
wirkte sich die Anhebung der hydraulischen Belastung von etwa 50 auf 150 mm/d (einige
Anlagen bis 250 mm/d s. Tab. 3-2) nicht auf die Ablaufkonzentrationen der E. coli und
Enterokokken aus. Daflir wurde von RICHTER [2013] in seiner Diplomarbeit eine
zweifaktorielle Varianzanalyse flr die hydraulische Belastung und die Temperatur
durchgefiihrt. Sie ergab F (1, 87) = 0,64; p = 0,43; partial n> = 0,007. Folglich gab es
statistisch keinen Einfluss der Temperatur und der hydraulischen Belastung auf die
Ablaufkonzentrationen der Anlagen (s. Diagr. 4-17). Nur die drastische Uberlastung des
Sandfilters mit Langsgraben von 1.300 mm/d Anfang 2011 fihrte zu einem Abfall der E. coli-

Reduktion auf nur noch 0,9 Zehnerpotenzen (s. Diagr. 4-16).

Manche der untersuchten Anlagen wiesen zeitweise Trends auf. So anderte sich
beispielsweise die Wirksamkeit des Sandfilters im Laufe der Jahre. Die mittlere Reduktion
verringerte sich von 2,5 Zehnerpotenzen E. coli (2007 und 2008) auf nur noch 1,2 im
September 2011 und erhdhte sich wieder ab November 2011 (s. Diagr. 4-16). Eine Ursache
fur dieses Phanomen konnte nicht ermittelt werden. Es wird teilweise von der Korrelation mit
der héheren Sauerstoffkonzentration (s. Kap. 4.2.2 und 4.4.5) und den zeitgleich héheren
Nitratablaufwerten abgebildet. Das sind alles Anzeichen fur die Etablierung einer
Kurzschlussstromung, welche die bereits geringste aller Aufenthaltszeiten (s. Tab. 4-1) von
0,75 d weiter verkurzt haben wird. Folglich kann als Richtwert fur eine tatséchliche Mindest-
aufenthaltszeit ein Tag angenommen werden. Wenn man dazu die E. coli- und Entero-
kokkenreduktionen in Tab. 4-7 gemeinsam betrachtet, lasst sich schlussfolgern: Die
bewachsenen Bodenfilter hygienisierten zeitweise wesentlich besser als die Teichanlagen,
konnten diese Spitzenposition jedoch nicht alle im langjahrigen Betrieb robust aufrecht
erhalten. Folglich kann keine generelle Empfehlung fir Anlagen mit Filterpassage
ausgesprochen werden (vgl. Kap. 4.4.3). Darlber hinaus wurde das Gesamtleistungsbild der
Bodenfilter durch die geringere hydraulische Belastbarkeit geschmalert (s. Kap 4.1.3). So
war der Sandfilter mit Lehm nicht einmal dauerhaft einsatzfahig (s. Kap. 4.8). Andererseits
erreichte er die beste Indikatorreduktion aller Anlagen (1022 fir E. coli und 1027 fiir
Enterokokken). Das lasst sich mit der besonders feinen Kérnung erklaren, denn das Sand-
Lehm-Gemisch bietet eine besonders grof’e Oberflache fir Adsorption. Auch WALDHOFF

[2008] beobachtete geringere Ablaufwerte bei feinerem Filtermaterial.
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Diagr. 4-17: Unterschiede der E. coli — Konzentrationen aller Ablaufe in Abhangigkeit von Temperatur
und Zulaufvolumenstrom [RICHTER 2013]

Aus diesem Ergebnis lasst sich die Forschungsfrage ableiten, ob eine grébere als die hier
getesteten Kdrnungen eine stabilere und damit im langjahrigen Mittel bessere Hygienisierung
verspricht. Auch uber niedrigere Belastungsmengen kann mit den gesammelten Daten keine
Aussage getroffen werden. Beispielsweise zeigen HAGENDORF et al. [2002], dass eine
Verringerung des Zulaufvolumenstroms von 90 auf 20 - 30 mm/d die Reduktion auf stabile 4

Zehnerpotenzen steigerte (Versuchsanlage Wiedersberg).

Die kurzzeitige Hochlast der Regenereignissimulation zeitigte kaum einen Effekt auf die
Indikatorzahlen der Bodenfilter- und Teichablaufe. Am Teich mit Pflanzenschwimmmatten soll
das beispielhaft am Diagr. 4-18 verdeutlicht werden. Die Ablaufkonzentrationen stiegen nicht
im Nachlauf der Hochlastversuche mit 130 mm/8 h bis 200 mm/6,5 h. Erst die sehr hohe
Belastung von 250 mm/8 h lie3 die Ablaufkonzentrationen im Teich mit Pflanzenschwimm-
matten bzw. im Sandfilter durch 270 mm/8 h ansteigen. Samtliche anderen Anlagen

reagierten gar nicht auf die Hochlast.
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Diagr. 4-18: E. coli — Konzentrationen im Ablauf des Teiches mit Pflanzenschwimmmatten wahrend
und nach den Regenereignissimulationen

4.4.3 Dimensionierung
Wie grold muss eine Anlage sein, um eine bestimmte hygienische Anforderung zu erflillen?
Die getesteten hydraulischen Belastungen entsprechen einer erforderlichen Flache von 2,4
bis 0,8 m¥E (bei 120 I/(E-d) und 50 bis 150 mm/d Beschickung). Das liegt im Rahmen von
GARCIA et al.s [2003] Ergebnissen, die fir eine Reduktion um 3 log-Stufen in der

Hauptreinigungsstufe einen Flachenbedarf von 3 m?E angeben.

Wendet man die Bemessungsgleichungen von MARAIS [1974] und REED [1988] aus Kap.
2.2.5.3 an, wiirde der Abwasserteich eine Ablaufkonzentration von 10%" E. coli /100 ml (bei
6,6 d Aufenthaltszeit) erreichen. Im Umkehrschluss brauchte er flir die hier gemessene
Ablaufkonzentration von 10%" E. coli /100 ml eine Aufenthaltszeit von 83 d. Folglich ist

MARAIS" Bemessungsgleichung flr diesen Fall ungeeignet.

Um im vorliegenden Fall zu klaren, ob auch eine kleinere spezifische Flache gentigt hatte,
wurden Langsprofile der Indikatorkonzentrationen aufgenommen. Daflr wurden in der
Wasserphase in Zulaufnahe, Mitte sowie Ablaufndhe der Anlagen Proben genommen (s.
Kap. 3.7). Die Indikatorzahlen nahmen Uber die Probenahmestrecke vom Zulauf bis zum
Ablauf stetig ab (s. Abb. 4-9). Der Teich mit Pflanzenschwimmmatten erreichte bereits in der
Mitte ,ausgezeichnete Badegewasserqualitat® (500 E. colii100 ml vgl. Kap. 4.4.7). Der
Sandfilter mit Lehm zeigte schon im Uberstau eine signifikante Reduktion von 5.500 im
Zulauf auf 300 E. coli/100 ml im hinteren Viertel der Anlage. Das entspricht einer
Verringerung um 1,3 Zehnerpotenzen. Die Filterpassage erreichte nocheinmal die gleiche

Reduktion um weitere 1,3 Zehnerpotenzen. Obwohl dieses Experiment nur in zwei
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Kampagnen im Juni und Juli 2013 durchgeflihrt wurde und vereinfachend eine gleichférmige
Durchstrdomung ohne Kurzschlisse angenommen wurde, kénnen folgende Schlisse

gezogen werden:

e Die Abwasserdesinfektion fand Uber die gesamte Lange der Anlagen statt. Die
Versuchsanlagen waren nicht per se Gberdimensioniert.

e Wenn die Aufgabe der Anlage darin besteht, ausgezeichnete Badegewasserqualitat zu
produzieren, kdnnte ein Teich mit Pflanzenschwimmmatten der halben Lange (23 m)

genugen.

e Im Sandfilter mit Lehm trugen die Passage durch die Wasserphase und die durch das

Filtermaterial zu gleichen Teilen an der Gesamtreduktion bei.

e Die Filtration durch Sand war nicht der dominierende Mechanismus der Abwasser-

desinfektion in bewachsenen Bodenfiltern.
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Abb. 4-9: Mittlere E. coli — Zahlen der Langsprofile des Sandfilters mit Lehm (links) und des Teichs mit
Pflanzenschwimmmatten (n = 12)

4.4.4 Der Einfluss von Pflanzen und Licht
Alle Versuchsanlagen wurden 2005 bepflanzt (auRer der Unbepflanzte Teich). 2011 wuchsen
sehr wenig Makrophyten im Sandfilter mit Lehm, im Sandfilter mit Langsgraben und im
Bepflanzten Teich. Von September 2011 bis Juli 2012 waren der Sandfilter und der Sandfilter
mit Langsgraben nur zu 5 % mit Sumpfpflanzen bedeckt. Zu dieser Zeit war die Bedeckung
im Bepflanzten Teich bei nur 20 % mit sinkendem Trend. Auf Grundlage dieser
unbeabsichtigten Anderungen des Makrophytenbestandes soll der Frage nachgegangen
werden, ob Sumpfpflanzen Auswirkungen auf die Hygienisierung haben. Ohne oder bei sehr
dinnem Bestand mit Sumpfpflanzen bedeckten Wasserlinsen (2011) oder aufschwimmende
Algen (2012) im Sommer den Sandfilter mit Lehm, den Sandfilter mit Langsgraben und den
Bepflanzten Teich. In Diagr. 4-19 werden die verschiedenen Bewuchszustande den E. coli-

Ablaufwerten gegenubergestellt. Der Vergleich erlaubt keine klaren Schlussfolgerungen.
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Auffallig ist der Sandfilter mit Langsgraben, wo weniger E. coli gemessen wurden, solange
die Makrophyten dominierten. In diesem Fall jedoch wurde das Absterben bzw. das fehlende
Austreiben sehr wahrscheinlich durch die massive hydraulische Uberlastung mit sehr hohen
Wasserspiegeln im Winter und Fruhling 2011 verursacht. Deshalb ist ein direkter

Zusammenhang zwischen Uberlastung und héheren Ablaufkonzentrationen anzunehmen.

Der Unbepflanzte Teich zeigte durchweg mit den bepflanzten Anlagen vergleichbare
Ergebnisse. Der Graben, der durch seine flache Bauweise mit geringer Wassertiefe die beste
Lichteinwirkung aufweisen musste, hatte im Median sogar die schlechteste Entfernungsrate.
Die Desinfektion durch Sonnenlicht mit UV-Strahlung, wie ihn BEHLE [2011] beschreibt (s.
Kap.2.2.5.2), kann folglich kein entscheidender Mechanismus in Teichen sein. Auch die
Schwimmalgen und die Wasserlinsen hatten keinen Einfluss auf die Ablaufwerte. Die

Enterokokkenergebnisse unterstiitzen diese Aussagen.

Es kann geschlussfolgert werden, dass der Rickgang von Makrophyten oder die Besiedlung
mit Wasserlinsen und Algen die Reinigungsleistung naturnaher Verfahren nicht
beeintrachtigt. Dass Sumpfpflanzen jedoch wahrend der Einfahrphase von Bodenfiltern eine
gewisse Bedeutung zukommt, kann nicht ausgeschlossen werden. Deshalb wird Uber die
Abwasserdesinfektionsleistung von vornherein nicht bepflanzte Bodenfilter hier keine

Aussage getroffen.
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Diagr. 4-19: Mittlere E. coli — Zahl in den Ablaufen dreier Bodenfilter und eines Teiches in
Abhangigkeit vom Bewuchs (n = 18 bis 72 jeweils)

Dem Betreiber kann mitgegeben werden, dass die Pflanzen keine Pflege bendtigen. Einer-
seits ist es also nicht nétig, zurlickgegangene Bestande nachzupflanzen. Auf der anderen

Seite ist das Entfernen der Algenteppiche aus reinigungstechnischer Sicht nicht erforderlich.
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4.4.5 Korrelation der E. coli-Zahl mit der Sauerstoffkonzentration
Far zwei Anlagen konnten Korrelationen zwischen den logarithmierten Sauerstoffkonzentrati-
onen und den logarithmierten E. coli-Ablaufwerten ausgemacht werden. Korrelationen mit
anderen Standardparametern waren nicht erkennbar, wie es auch WALDHOFF [2008] fiir Re-
tentionsbodenfilter feststellte. Das lasst sich darauf zurtckfihren, dass bei der Abwasserdes-
infektion in naturnahen Verfahren vollkommen andere Prozesse ablaufen als beispielsweise

fur die Denitrifikation.

Die Korrelationen mit Sauerstoff traten bei der Anlage mit den hdéchsten (Unbepflanzter
Teich) und derjenigen mit den stabil geringsten (Sandfilter) Sauerstoffablaufkonzentrationen
auf. Der Sandfilter zeigte in ZeitrAumen mit konstant niedriger Sauerstoffkonzentration (2007-
2010 s. Kap. 4.2.2) bessere E. coli-Ablaufwerte als bei jahreszeitunabhangig hoheren
Sauerstoffkonzentrationen in den Folgejahren. Die hohen Sauerstoffkonzentrationen
> 0,7 mg/l bis zu Maximalwerten von 3 mg/l, die aulRerhalb der Standardabweichung lagen
(s. Abb. 4-2) waren sehr untypisch fir den Sandfilter. Sie kénnen ein Indikator flr Kurz-

schlusse sein, die eine schlechtere Abwasserdesinfektion zur Folge hatten (s. Diagr. 4-20).

3,5
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=
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-1,5 -0,5 0,5 1,5

Sauerstoff-Konzentration [Ig(mg/1)]

Diagr. 4-20: Verhaltnis zwischen Sauerstoffkonzentration und E. coli-Zahl im Ablauf des
Sandfilters

Der Unbepflanzte Teich mit seinen eher aeroben Bedingungen (mittlere Sauerstoffablaufkon-
zentration = 7,5 mg/l) zeigte bei mittleren Sauerstoffkonzentrationen geringere E. coli-Zahlen
(s. Diagr. 4-21). In Diagr. 4-21 lasst sich ein optimaler Sauerstoffbereich erkennen: lag die
Sauerstoffkonzentration zwischen 0,4 und 5 mg/l (entspricht 10%# bis 10%7), so blieben die
E. coli-Werte unter 32 /100 ml im Ablauf. Diese Ergebnisse widersprechen denen von
SCHREIJER et al. [1997], dass Sauerstoffkonzentrationen Uber 5 mg/l die Pathogenentfernung

fordern.
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Andere Parameter wie die Nitratkonzentration zeigten auch positive Korrelationen mit der
E. coli-Zahl, besonders im Sommer (Sandfilter: log E. coli = 0,4 - Nitratkonzentration +1,6; R?

= 0,92). Fur den Unbepflanzten Teich wurde jedoch kein ahnliches Verhaltnis gefunden.

3,5
3.0 y= 0,8X2 -0,3x+1,4
’ R2=0,56
= 25
g
§ 2,0
é 1,5
E’D 1,0
— = Sommer
'\g 0,5 )
) A Winter
N 0,0
-1,5 -0,5 0,5 1,5

Sauerstoff-Konzentration [lg(mg/1)]

Diagr. 4-21: Verhaltnis zwischen Sauerstoffkonzentration und E. coli-Zahl im Unbepflanz-
ten Teich

Daraus wird abgeleitet, dass die beiden Anlagen am besten in ihrem normalen Betriebszu-
stand hygienisierten. Abweichungen von der optimalen Hygienisierung wurden von der
Sauerstoffkonzentration indiziert. In den zwei unterschiedlichen Anlagen gingen verschiede-
ne Sauerstoffkonzentrationen mit einer ahnlich guten Hygienisierung einher. Das erlaubt zwei

alternative Schlussfolgerungen:

¢ Die Eliminationsmechanismen im Unbepflanzten Teich funktionierten besser bei mittleren
Sauerstoffkonzentrationen. Folglich handelte es sich beim Sandfilter um andere Elimina-
tionsmechanismen fur die geringe Sauerstoffkonzentrationen am gunstigsten waren. Ein
Mechanismus wie das Abgrasen des Biofilms durch Protozoen, die von einer guten

Sauerstoffversorgung profitieren, ware in beiden Fallen also unbedeutend.

e Es gibt keinen kausalen Zusammenhang zwischen Sauerstoff und E. coli-Zahl. Die
Sauerstoffkonzentrations im Ablauf spiegelte nur die aktuellen Betriebsbedingungen wi-

der.

Da die dargestellten Sauerstoff-E. coli-Korrelationen nur bei zwei Anlagen beobachtet wur-
den, lasst sich die Sauerstoffkonzentration nicht als allgemeingultiger Indikator fur die Ab-
wasserdesinfektionsleistung verwenden. Auch welche der in Kap. 2.2.5.2 dargestellten Me-
chanismen fir die gemessene Abwasserdesinfektion verantwortlich waren, lie3 sich mit dem

gewahlten Versuchsaufbau nicht feststellen.
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4.4.6 Coliphagen als weiterer Hygieneindikator
Im Zulauf wurden 103" bis 10%® somatische Coliphagen/100 ml gefunden. In den Anlagen
wurden sie um 0,3 bis 3,0 Zehnerpotenzen verringert. Wenn man das von HAGENDORF et al.
[2002] verwendete Verhaltnis enteraler Virus/Coliphage von 1/1.000 zu Grunde legt, kann
das Auftreten von enteralen Viren in den Ablaufen fast ausgeschlossen werden. Es ist ein
Trend erkennbar, dass die Sandfilter (Median der Reduktion = 2,3) somatische Coliphagen
besser entfernten als Teiche (Median der Reduktion = 0,6). Das Verhaltnis Phagen/Bakterien
nahm nicht wie erwartet vom Zulauf zum Ablauf hin ab. Erst die Ablaufmessungen zeigten,
dass die Phagen meistens etwas schlechter als die E. coli entfernt wurden. Bemerkbar
machte sich die geringere Reduktion fur die Phagen vor allem im Januar 2012 (besonders
fur den Teich mit Pflanzenschwimmmatten, den Unbepflanzten Teich, den Graben und den
Sandfilter mit Langsgraben mit nur 0,3 bis 0,6 log-Stufen Reduktion) und im Sommer 2013
im Langsprofil des Teiches mit Pflanzenschwimmmatten. Die Ergebnisse sind in Diagr. 4-22

und Diagr. 4-23 beispielhaft aufgetragen.
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Diagr. 4-22: Verhaltnis der Reduktionen zwischen somatischen Coliphagen und E.
coli sowie Enterokokken in den Langsprofilen des Teichs mit Pflanzenschwimm-
matten und des Sandfilters mit Lehm im Sommer (n = 2 fir Phagen, n = 12 fir Bak-
terien)

Der Literaturvergleich deutet an, dass die Coliphagen-Reduktion der untersuchten Anlagen
eher hoch war (s. Tab. 4-8). Das kénnte an den relativ geringen Zulaufvolumenstromen gele-
gen haben. Die in Tab. 4-8 zum Vergleich herangezogenen Untersuchungen stellten beide
fest, dass somatische Coliphagen stets schlechter entfernt werden als Bakterienindikatoren.
TORRENS et al. [2009] geben einen Unterschied von 0,5 log-Stufen gegentiber E. coli und
Fakalcoliformen an und GARCIA et al. [2003] sprechen von 0,2 bis 1 log-Stufe Differenz. In
dieser Arbeit lag die Differenz E. coli-Reduktion — Phagen-Reduktion zwischen -0,7 und +1,4

Zehnerpotenzen. E. coli sind folglich nicht unter allen Umstanden empfindlicher als Colipha-
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gen. TORRENS et al. und GARCIA et al. gehen von grundsatzlich anderen Eliminationsmecha-
nismen fur Bakterien als fir Viren aus ohne naher auf diese einzugehen. Im Gegensatz dazu
stellte die hiesige Arbeit fest, dass die Reduktion der E. coli gut mit der Reduktion der
Coliphagen korrelierte (R* = 0,8 und 0,9 s. Diagr. 4-22 bzw. Diagr. 4-23). Fur Enterokokken
traf das weniger zu (R? = 0,5 bis 0,7).

5 3,0
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£ 25 y=12x-13 s x E. coli Bodenfilter
= R2 = 0,88
8 2,0
E 15 x, m E. coli Teiche
2 5B
= = 1,0
g / = Enterokokken
3 0,5 | =
XxXm
=
-8 0,0 — Linear (E.coli)
4
3 -05
2 -0,50,0 0,5 1,0 1,5 2,0 2,5 3,0 3,5

Reduktion Bakterien [lg]

Diagr. 4-23: Verhaltnis der Reduktionen zwischen somatischen Coliphagen und E.
coli sowie Enterokokken der Anlagenablaufe im Winter ohne den Bepflanzten Teich
(n =1 fur Phagen, n = 6 fur Bakterien)

Tab. 4-8: Anzahl und Reduktion von somatischen Coliphagen in technischen Feuchtgebieten, die zur
Nachreinigung eingesetzt werden (n=3 fir diese Arbeit)

Anlage Q Zulauf Ablauf Reduktion Autor
[mm/d] [lg/100 ml] [lg/100 ml] [lg (czu/Cab)]

Sandfilter mit Lehm 50 3,1-3,6 0,3-1,1 2,3-3,0

. : Diese Arbeit
Te|chl mit Pflanzen- 50 3.1-3,6 1325 0,6-2,0
schwimmmatten
Vertikalfilter - Sand 200-800 4-5 2,9-3,59 Baqs | OTESE

al. 2009
Horizontalfilter - Sand und GARCIA et al.
Kies >34 4-5 2-5 0,9-2,6 2003 2)
. . . GARCIA et al.

Horizontalfilter — Kies <520 4-5 3-5 0,5-1,7 2003 2

a) Mittelwerte fir Anlagen verschiedener Filtermaterialien und Beschickungsfrequenzen

Schlussfolgernd lasst sich trotz eingeschrankter Probenzahl sagen, dass der Virenindikator
somatische Coliphagen etwas schlechter entfernt wurde als die bakteriellen Indikatoren.
Durch die gute Korrelation mit dem althergebrachten Hygieneindikator E. coli wird jedoch

keine Notwendigkeit des zusatzlichen Indikators Coliphagen gesehen.
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4.4.7 Verwendbarkeit der Ablaufe unter dem hygienischen Gesichtspunkt
Die Einleitung in natlrliche Gewasser ist in Deutschland unter dem hygienischen Aspekt
nicht einheitlich geregelt. Nur wenn Teile des Klaranlagenablaufs einer sensiblen Nutzung
unterliegen, regelt die wasserrechtliche Genehmigung die einzuhaltenden Uberwachungs-
werte. Beispielsweise durfte der Ablauf des Klarwerks Schonerlinde unter diesem Aspekt zur
Bewasserung von Forstkulturen, Nichtnahrungspflanzen zur industriellen Verarbeitung sowie
Feuchtbiotopen verwendet werden [DIN 19650 1999]. Das nachgereinigte Abwasser ist

wesentlich vielseitiger einsetzbar wie Tab. 4-9 zeigt.

Tab. 4-9: Hygienische Grenzwerte, die von den Anlagenabldufen eingehalten werden

Qualitit Grenzwerte E. coli Perzentil Anlage, die den Grenzwert
[MPN/100 ml] einhalt (Perzentilwert)

Richtlinie 2006/7/EG - EU Badegewasserrichtlinie fiir Binnengewasser
Teich mit Pflanzenmatten (406)

A ichnet
usgezelehne 500 % Bepflanzter Teich (474)
Sandfilter mit Lehm (687)
Gut 1.000 95
. Unbepflanzter Teich (817)
filt it L& 3 44
Ausreichend 900 90 Sandfilter mit LAngsgraben (440)

Graben(633)

Bewasserung - Hygienische Belange von Bewasserungswasser [DIN 19650 1999]

Teich mit Schwimmmatten (715)
Kategorie 3* 2.000 100 Bepflanzter Teich (930)
Sandfilter mit Langsgrében (1792)

* geeignet z.B. zur Bewasserung von Obst und Gemise zur Konservierung, Grinfutterpflanzen bis 2
Wochen vor dem Schnitt und sonstige Sportplatze

Im Gegensatz zum Ablauf der Klarwerks Schénerlinde genligte seine Qualitat nach der
Behandlung in den Feuchtgebieten zur Bewasserung von Obst und Gemise zur
Konservierung, Grinfutterpflanzen und allgemeinen Sportplatzen (s. Tab. 4-9). Die
Badegewasserrichtlinie [2006] verlangt die Einhaltung von 500 E. coli/100 ml (200 fur Entero-
kokken) im 95-Perzentil fir die Einstufung als ,ausgezeichnete Badegewasserqualitat® in
Binnengewassern. Durch die naturnahe Behandlung hoben der Teich mit Pflanzenschwimm-
matten und der Bepflanzte Teich die Badegewasserqualitat auf ,ausgezeichnetes® Niveau.
Der Sandfilter mit Lehm und der Unbepflanzte Teich erreichten ,gute“ und der Sandfilter mit
Langsgraben sowie der Graben ,ausreichende“ Qualitat. Der Ablauf des Sandfilters musste
als ungeeignet zum Baden eingestuft werden. Der Orientierungswert fir die Brauchbarkeit
als Viehtrankewasser (100 E. coli/100 ml) wurde vom Sandfilter mit Lehm von nur 10 % der
Messungen Uberschritten. Das Ablaufwasser des Sandfilters, des Bepflanzten Teiches und

des Teiches mit Pflanzenschwimmmatten ware nur wahrend der Halfte des
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Versuchszeitraums zur Viehtranke geeignet gewesen. Nach dem WHO-Leitfaden von 2006
sind die Anlagenablaufe fir die Bewasserung aller Fruchtarten geeignet, wenn Tropf-

bewasserung eingesetzt wird oder die Friichte nach der Ernte gewaschen werden.
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4.5 Spurenstoffentfernung?

4.5.1 Spurenstoffe in Zu- und Ablaufen

4.5.1.1 Umgebungsbedingungen der Feldstudie
Die beiden Kampagnen der Feldstudie fanden unter ahnlichen Umgebungsbedingungen
statt. Wahrend der Kampagne | war das Wetter im Allgemeinen trocken und die
Lufttemperatur lag bei 19 £ 3 °C am Tag [Wetterkontor 2014]. Die Wassertemperatur der
Ablaufe lag bei 19 = 1°C (Sandfilter mit Langsgraben), 19,5 £ 1°C (Teich mit
Pflanzenschwimmmatten) und 21 £ 1°C (Unbepflanzter Teich). Wahrend der Kampagne I
zur Wiederholung im Folgejahr betrug die mittlere Tagestemperatur der Luft 17 + 2 °C
[Wetterkontor 2014].

Die Globalstrahlung ist die gesamte auf der Erde auftreffende Strahlungsleistung der Sonne
in W/m? In Deutschland lagen die Monatsmittel beispielsweise 2013 zwischen
0,6 kWh/(m2-d) im Januar und Dezember und 6,4 kWh/(m?-d) [DWD 2014]. In der Kampagne
| betrug die mittlere Globalstrahlung 190 £ 60 W/m? (4,5 £ 1,7 kWh/d) und in der Kampagne
I 160 £ 70 W/m? (3,7 + 1,8 kWh/(m?-d)). Die Redoxbedingungen waren im Unbepflanzten
Teich grundsétzlich hoher als in den beiden anderen Anlagen. Die Werte des
Redoxpotenzials wurden darin von den Sauerstoff- und den Nitratkonzentrationen bestatigt
(s. Tab. 4-10).

Tab. 4-10: Sauerstoffsattigung [%], Redoxpotenzial [mV] und Nitratstickstoffkonzentration [mg/I] der
Anlagen an denen Spurenstoffe untersucht wurden (n=2 oder 3) wahrend der Kampagnen | und |l
sowie im Juli 2013

Sauerstoff [%)] Redoxpotenzial [mV] NO:-N [mg/l]
10 cm unter 10 cm unter
Probenahmeort Ablauf Oberflache Ablauf Oberflache Ablauf
Zeitpunkt | ] Juli 2013 | I Juli 2013 | I
Sandfilter mit 3 <1 na. 150 -120 na. <023 <023
Langsgraben
JElE 3 <1 20 140 -80 .30 <023 <023
Schwimmmatten
;’”.bepf'a”ﬂer 38 70 110 30 210 30 04 30
eich

n.a. — nicht anwendbar

2 Teile dieses Kapitels sind in Kooperation entstanden und wurden mit weiteren Messergeb-
nissen veroffentlicht in: Rihmland, S., Wick, A., Ternes, T., Barjenbruch, M. (2015): Fate of
Pharmaceuticals in a Subsurface Flow Constructed Wetland and Two Ponds. Ecological En-
gineering 80C: 125-139.
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4.5.1.2 Einfluss des Anlagenaufbaus auf die Spurenstoffentfernung

Die Feldstudie in den Sommern 2012 und 2013 zeigte den Einfluss des Anlagenaufbaus auf
die Spurenstoffentfernung. Die bekanntlich persistenten Verbindungen Carbamazepin (CBZ)
[MATAMOROS & SALVADO 2012] und Fluconazol [LINDBERG et al. 2010] wurden von keiner der
drei untersuchten Anlagen signifikant entfernt (<25 %). Alle anderen in Tab. 4-11
dargestellten Substanzen wurden von wenigstens einer Anlage um mindestens 25 % in ihrer
Konzentration verringert. Fir die meisten Substanzen waren die Konzentrationsvermin-
derungen in den Kampagnen | und Il in der gleichen Hohe (s. Tab. 4-11 und Abb. 4-10). Auf
die Auswertung einer Reihe von Spurenstoffen wurde nach der Kampagne | verzichtet, meist
weil ihre Konzentrationen unter der Bestimmungsgrenze lagen (s. Stoffe und Begriindungen
im Anhang Tab. 7-6).

Die Entfernung der verschiedenen Zielsubstanzen hing stark von dem jeweiligen Verfahren
ab. Die sechs Stoffe, die im in situ Experiment schnell abgebaut wurden (s. Kap. 4.5.2.2
Diclofenac; O-Desmethylvenlafaxin (O-DM-VLX); N,O-Didesmethylvenlafaxin (N,O-DDM-
VLX); O-Desmethyltramadol (O-DM-TMD); 2-Hydroxycarbamazepin (2-OH-CBZ) und 3-
Hydroxycarbamazepin (3-OH-CBZ)) zeigten die schlechtesten Abbauraten im Sandfilter mit
Langsgraben und die besten im Unbepflanzten Teich. Diclofenac beispielsweise wurde in der
Kampagne | im Unbepflanzten Teich um 84 = 4 % verringert und im Teich mit Pflanzen-
schwimmmatten nur um 65 £ 8 %, so dass es die geringste bekannte dkotoxikologische
Wirkkonzentration von 1 pg/l unterschritt (s. Kap. 2.1.3). Im Sandfilter mit Langsgraben
dagegen, wo trotz Uberstau insgesamt weniger Licht auf dem Behandlungsweg zur
Verfugung stand, konnte die Konzentrationsverminderung vernachlassigt werden (20 %
19 %). LAHTI & OIKARI [2011] beobachteten die Persistenz Diclofenacs bei aeroben und
anaeroben Abbaubedingungen und obwohl der aerobe Abbau nicht ausgeschlossen werden
kann, scheint der Photoabbau fir den Unbepflanzten Teich der bevorzugte Abbauweg
gewesen zu sein. Die Ergebnisse der Kampagne | wurden von der Kampagne Il bestatigt
und die anderen eben erwahnten Verbindungen zeigten ein ahnliches Muster (s. Tab. 4-11).
Gemeinsam mit den Ergebnissen des in situ Experimentes lasst sich schlussfolgern, dass
der Photoabbau (obwohl begrenzt auf die obere Wasserschicht bis 20 cm Tiefe) fir diese

Stoffe den wesentlichen Eliminationsweg im Unbepflanzten Teich darstellte.

Die Entfernung der weiteren Verbindungen wird fast ausschlieBlich dem biologischen
Abbau zugeschrieben. Die Entfernung Uber den Mechanismus der Sorption kann vernach-
lassigt werden, da die Zielsubstanzen auf der einen Seite relativ polar sind und die Anlagen
auf der anderen Seite nach Uber sieben Jahren Beschickungszeit einen Gleichgewichts-

zustand erreicht haben sollten. Atenolol wurde fast véllig abgebaut (s. Tab. 4-11) wie es auch
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Abb. 4-10: Entfernung [%] der Pharmaka durch den Sandfilter mit Langsgraben, den Teich mit Pflan-
zenschwimmmatten und den Unbepflanzten Teich 1) in Kampagne | (2012) und II) in Kampagne |l
(2013) - a) Bildung von O-DM-TMD s. Tab. 4-11

von PARK et al. [2009] in einer vergleichbaren Studie (oberflachig durchstromtes Feuchtge-
biet, beschickt mit Klaranlagenablauf, Zulaufkonzentration bei 0,04 - 0,2 ug/L) und von
SCHUEHMACHER et al. [2013] flir Sommerbedingungen beschrieben wird. Metoprolol wurde in

beiden Kampagnen am starksten im Unbepflanzten Teich abgebaut, dessen Ablauf ein
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hoheres Redoxpotenzial und eine hohere Sauerstoffkonzentration aufwies. Der Vorzug
oxischerer Bedingungen stimmt mit Studien Uberein, die eine moderate Metoprolol-
Abbaubarkeit unter oxischen Bedingungen [RAMIL et al. 2010] und Metoprololpersistenz

unter nitratreduzierenden Bedingungen [BARBIERI et al. 2012] feststellen.

Im Gegensatz zu den licht- und aerob abbaubaren Verbindungen wurde das Antibiotikum
Sulfamethoxazol (SMX + Acetyl-SMX) am besten im Sandfilter mit Langsgraben abgebaut,
vom Teich mit Pflanzenschwimmmatten etwas schlechter und vom Unbepflanzten Teich noch
wesentlich weniger (s. Abb. 4-10). Mit dem Vorwissen, dass SMX in stark anaeroben
(eisenreduzierenden) Batchexperimenten von MOHATT et al. [2011] sehr schnell abbaubar
war, kann festgestellt werden, dass die geringeren Redoxbedingungen im Sandfilter mit
Langsgraben und im Teich mit Pflanzenschwimmmatten vorteilhaft fir den SMX-Abbau
waren. Ahnliche Ergebnisse erzielte Erythromycin (s. Tab. 4-11 und Abb. 4-10). Diese
Resultate sind auch stimmig mit denen von HIJOSA-VALSERO et al. [2011], die herausstellten,
dass alle Bodenfilter oder Teiche mit Pflanzenschwimmmatten SMX zu einem hohen Male
(87 % £ 41 %) abbauten. Ihre Phragmites-Horizontalfilter-Versuchsanlage war erfolgreicher
im SMX- und Erythromycinabbau als ihr oberflachig durchstrémtes Feuchtgebiet. Die Domi-
nanz anaerober Abbauprozesse im Sandfilter mit Langsgraben sowie im Teich mit Pflanzen-
schwimmmatten im Gegensatz zum Unbepflanzten Teich konnte darlber hinaus von einer
zur Kampagne |l parallel laufenden Studie REDEKER et al.s [2014] an der Bundesanstalt fiir
Gewasserkunde bestéatigt werden. Darin wurden anaerobe Abbauprodukte des iodierten
Roéntgenkontrastmittels Diatrizoat quantifiziert. Die hdchsten Konzentrationen dieser
Transformationsprodukte konnten im Ablauf des Sandfilters mit Langsgraben und etwas

geringere im Pflanzenschwimmmattenteichablauf detektiert werden (siehe Diagr. 4-24).
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Diagr. 4-24: Mittlere normierte Peakflache von zwei anaeroben Transformationsprodukten
des Diatrizoats im Zulauf und den Ablaufen dreier Anlagen (Kampagne II). Die Fehlerbal-
ken stehen fir das 95 % Konfidenzintervall [REDEKER et al. 2014].
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Im Gegensatz dazu fanden sich im Ablauf des Unbepflanzten Teiches nur Spuren der
Transformationsprodukte. Dieses Bild passt auch zur besseren Elimination des Sandfilters

mit Langsgraben flir die Muttersubstanz Diatrizoat, die in Kampagne Il zu sehen war.

Die Ergebnisse der Il. Kampagne lieferten auch neue Erkenntnisse dartiber, was mit Tram-
adol (TMD) und seinen Human- und Umweltmetaboliten geschieht. Tramadol und Venlafaxin
sind ahnlich aufgebaute Stoffe (s. Abb. 4-11). Der Abbau beginnt an den auf3ersten Methyl-
gruppen (CHs). Die Entfernung der CHs-Gruppe am Sauerstoffatom wird O-Demethylierung
genannt. Entsprechend wird die Elimination einer Methylgruppe am N-Atom als N-
Demethylierung bezeichnet. Durch die Entfernung dieser zwei Methylgruppen entsteht der
N,O-Didesmethyl-Metabolit. Der nachste Abbauschritt zum dreifach demethylierten N,N,O-

Tridesmethyl-Metaboliten wurde nicht untersucht.

HO

Abb. 4-11: Strukturformeln der Muttersubstanzen Tramadol (links) und Venlafaxin [WIKIPEDIA]

Fur die Erstellung der Bilanzen von den Muttersubstanzen und ihren Transformationsproduk-
ten wurden die Stoffmengenkonzentrationen in nmol/l in Abb. 4-12 dargestellt. Abb. 4-12 a)
zeigt fur den Sandfilter mit Langsgraben, dass die Stoffkonzentration an Tramadol und
N-DM-Tramadol abnahm, wahrend O-DM-TMD und N,O-Didesmethyltramadol (N,O-DDM-
TMD) zunahmen, die gesamte Stoffmenge jedoch etwa gleich blieb. Das heif3t, TMD und N-
DM-TMD wurden unter den vorwiegend anaeroben Bedingungen O-demethyliert, dann je-
doch nicht weiter umgesetzt, so dass die Stoffbilanz geschlossen war. Ahnliche Ergebnisse
erzielten GASSER et al. [2012] fur die Verbindung Venlafaxin (VLX) und seine Metabolite. In
der vorliegenden Arbeit wies die Stoffbilanz fir VLX mit seinen Metaboliten jedoch ein Defizit
von 30 % auf. Daraus wird abgeleitet, dass die O-demethylierten Metabolite von VLX nicht

so persistent sind wie die von TMD.

Die Massenbilanzen fir TMD und VLX mit ihren Metaboliten wiesen im Unbepflanzten Teich
und (weniger ausgepragt) im Teich mit Pflanzenschwimmmatten Licken auf (s. Abb. 4-12).
Das kann auf den weiteren Abbau der O-demethylierten Verbindungen zurtickgefihrt wer-
den. Das Photoabbauexperiment (s. Kap. 4.5.2.2) zeigte, dass der Abbau dieser Verbindun-
gen vor allem auf den Lichteinfluss zurtickgeht. Das wirde auch die bessere Entfernung im

Unbepflanzten Teich erklaren. Auf der anderen Seite zeigen GASSER et al. [2012] wenigstens
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fur O-DM-VLX, dass es unter aeroben Bedingungen weiter transformiert wird. Deshalb kann
auch in der aktuellen Arbeit ein gewisser Beitrag biologischer Abbauvorgange an der Reini-
gungsleistung der Teiche fur die O-demethylierten Venlafaxin- und Tramadolverbindungen

nicht ausgeschlossen werden.

a
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Abb. 4-12: Mittlere Konzentrationen [nmol/l] von a) Tramadol (TMD) und TMD-Metaboliten sowie b)
Venlafaxin (VLX) und VLX-Metaboliten in Zulauf und Ablaufen dreier Anlagen (Kampagne Il). Die
Fehlerbalken stehen fiir das 95 % Konfidenzintervall.

Vergleich der beiden Kampagnen

Die Entfernungsleistungen wahrend der beiden Kampagnen | und Il bewegten sich in einem
ahnlichen Rahmen. Nur fir ein paar Stoffe wurden Unterschiede flir die Kampagne Il im Ver-
gleich zur Kampagne | festgestellt: Der Teich mit Pflanzenschwimmmatten war die leistungs-
fahigste Anlage fir 10,11-Dihydro-10-Hydroxycarbamazepin (DHH-CBZ) und Bezafibrat. Fir

lopromid und lomeprol waren der Teich mit Pflanzenschwimmmatten und der Sandfilter mit
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Langsgraben gleichermalen besser als der Unbepflanzte Teich (s. Tab. 4-11). Das kénnte an
aeroberen Bedingungen in diesen Anlagen wahrend der Kampagne Il gelegen haben, denn
die Anlagen zeigten leicht erhdhte Redoxpotenziale und Sauerstoffkonzentrationen (s. Tab.
4-10). Dabei muss im Auge behalten werden, dass die Ablaufmessungen nur eingeschrankte
Ruckschlisse auf die Ausdehnung der aeroben, anoxischen und anaeroben Zonen zulassen.
Bei einem naturnahen System ist davon auszugehen, dass die Gré3e dieser Zonen variabel
ist und von Umgebungsbedingungen (Jahreszeit, Temperatur, Wasserdurchmischung durch

Wind, Aktivitat der Algen und Mikroorganismen) abhangt.

Einerseits kann angenommen werden, dass der langere und intensivere Kontakt mit mikrobi-
ologisch aktiven Oberflachen im Teich mit Pflanzenschwimmmatten (Biofilm an Wurzeln der
Pflanzen) und dem Sandfilter mit Langsgraben (Sediment und Filtersand) glinstigere Bioab-
baubedingungen bot als der oberflachenarmere Unbepflanzte Teich (s. Kap. 4.5.2.3). Ande-
rerseits begrenzt die saisonale Limitierung an Sauerstoff und/oder Nitrat als Elektronenak-
zeptoren den Abbau aerob abbaubarer Stoffe zeitweise. Entsprechend wurde auch die
Notwendigkeit des Sedimentkontakts fur den Abbau von Bezafibrat von KUNKEL & RADKE
[2008] sowie RADKE & MAIER [2014] berichtet. Die redoxabhangigen Veranderungen der Rei-
nigungsleistungen wurden in [RUHMLAND et al. 2015] naher untersucht.

Tab. 4-11: Mittlere Zulaufkonzentrationen mit 95 % Konfidenzintervallen [ug/l] und Entfernung [%] des

Sandfilters mit Langsgraben (SSF), des Teiches mit Pflanzenschwimmmatten (Teich Pfl.schw.) und
des Unbepflanzten Teiches (Unbepfl. Teich)

Kampagne | (2012) Kampagne Il (2013)
Verbindung Mittlere Mittlere
. Zulaufkonz. Entfernung Zulaufkonz. Entfernung
-Abkurz-ung- Anlage (n = 4) (n=7) [%] (n = 6) (n=7) [%]
(Beschreibung) [ug/l] [ug/l]
Fluconazol SSF 0,17 £ 0,04 4 + 27 k.E. 0,15+ 0,03 <0 + 20 k.E.
Teich Pfl.schw. 19+ 25 k.E. <0+ 21 k.E.
Unbepfl. Teich 8 + 22 k.E. <0 + 20 k.E.
Carbamazepin SSF 2,2+0,19 <0 +16 k.E. 2,6 £0,85 <0+ 50 k.E
-CBz- Teich Pfl.schw. 15+ 17 k.E. <0+ 35k.E
(Antiepileptikum)  Unbepfl. Teich <0+ 11 k.E. <0 +45k.E
DHDH-CBZ » SSF 2,6 +£0,16 11+ 13k.E 2,7+0,5 18 £ 17 k.E.
(CBZ-Metabolit) Teich Pfl.schw. 28+ 15 7 + 18 k.E.
Unbepfl. Teich 21 +6 k.E. 19+ 17 k.E.
DHH-CBZ SSF 1,1+0,13 47 £ 15 1,2+£0,07 58 + 8
(CBZ-Metabolit) Teich Pfl.schw. 609 83+5
Unbepfl. Teich 606 51%5
2-Hydroxy-CBZ SSF 0,21 £ 0,02 9+ 16 k.E. 0,33+0,045 23+15k.E.
(CBZ-Metabolit) Teich Pfl.schw. 35+ 14 41+ 11

Unbepfl. Teich 655 78+5
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Kampagne | (2012)

Kampagne Il (2013)

Verbi Mittlere Mittlere
erbindung
. Zulaufkonz. Entfernung Zulaufkonz. Entfernung
Abkirzung: —Anlage (n=g) =7k =8  (n=7)[%]
(Beschreibung) [ug/l] [ug/l]
3-Hydroxy-CBZ SSF 0,27 £ 0,04 <0+27k.E. 0,38+0,05 20 + 16 k.E.
(CBZ-Metabolit) Teich Pfl.schw. 34 + 16 50+ 15
Unbepfl. Teich 794 88 £ 16
Diclofenac SSF 22+0,44 20+19k.E. 1,9%0,21 35+ 11
(Nichtopioid- Teich Pfl.schw. 658 715
Analgetikum) Unbepfl. Teich 82+4 81+6
Venlafaxin SSF 0,50 + 0,05 53+9 0,64 + 0,07 57 + 21
-VLX- Teich Pfl.schw. 765 72+ 6
(Antidepressivum)  Unbepfl. Teich 813 55+ 15
O-DM-VLX SSF 1,7+0,23 24 +14k.E. 1,49+0,21 15+ 16 k.E.
(VLX-Metabolit) Teich Pfl.schw. 48 £ 13 31+ 11
Unbepfl. Teich 8315 71+8
N-DM-VLX SSF 0,12+0,015 49z%9 0,13 £ 0,01 53+ 14
(VLX-Metabolit) Teich Pfl.schw. 609 585
Unbepfl. Teich 72+4 45+ 11
N,O-DDM-VLX SSF 0,33+ 0,05 15+17k.E. 0,36 £ 0,07 12+ 20 k.E.
(VLX-Metabolit) Teich Pfl.schw. 39+15 3517
Unbepfl. Teich 757 67 +10
Tramadol -TMD- SSF 1,2+ 0,11 715 1,0+£0,2 805
(Opioid- Teich Pfl.schw. 549 628
Analgetikum) Unbepfl. Teich 76+4 48 £ 15
O-DM-TMD SSF - - 0,92 +0,14 -43 3 + 29
(TMD-Metabolit) Teich Pfl.schw. - -152 + 21
Unbepfl. Teich - 70+ 10
N-DM-TMD SSF - - 0,29 £ 0,05 747
(TMD-Metabolit) Teich Pfl.schw. - 47 £ 12
Unbepfl. Teich - 3114
N,O-DDM-TMD SSF - - 0,89+0,13 -57a+24
(TMD-Metabolit) Teich Pfl.schw. - -13a+19
Unbepfl. Teich - 63 +12
Oxazepam SSF 0,09 + 0,07 22 + 61 0,09+0,006 3411
(Antidepressivum)  Teich Pfl.schw. 27 + 58 37+8
Unbepfl. Teich 36 + 50 3510
Sulfamethoxazol SSF 0,32 + 0,11 60 + 15 0,38 + 0,06 63+8
-SMX- Teich Pfl.schw. 53+ 20 49 + 11
(Antibiotikum) Unbepfl. Teich 30 + 26 28+ 12
EI\SAI\QX+AcetyI- SSF 046+010 70+7 0,49+008 007
Teich Pfl.schw. 6112 55+ 10
Unbepfl. Teich 44 + 12 36+12
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Kampagne | (2012) Kampagne Il (2013)

. Mittlere Mittlere
Verbindung
. Zulaufkonz. Entfernung Zulaufkonz. Entfernung
-Abkiirzung- Anlage _ _
| (n=4)  (=7)[% (=6  (n=7)[%]
(Beschreibung) [ug/l] [ug/l]
Trimethoprim SSF 8:3?? * > 95 008+001
(Antibiotikum) Teich Pfl.schw. > 95 >97
Unbepfl. Teich 9314 85+6
Erythromycin SSF 0,13+ 0,02 89+3 0,12+ 0,03 >92
(Makrolid- Teich Pfl.schw. 66 +7 807
antibiotikum) Unbepfl. Teich 795 776
Clarithromycin SSF 0,08 £ 0,02 <0+42k.E. 0,07+0,02 17 £+ 28 k.E.
(Makrolid- Teich Pfl.schw. 51+13 7010
antibiotikum) Unbepfl. Teich >93 >87
Metoprolol SSF 20+0,14 64 +5 1,8+0,2 725
(Betablocker) Teich Pfl.schw. 734 754
Unbepfl. Teich 92+3 84+9
Atenolol SSF 0,21 £ 0,03 > 08 0,19+ 0,02 >99
(Betablocker) Teich Pfl.schw. 931 96+ 2
Unbepfl. Teich 95+2 87+6
Bezafibrat SSF 0,27 £ 0,10 66 £+ 13 0,21 + 0,07 61+ 15
(Blutfettsenker) Teich Pfl.schw. 73+12 807
Unbepfl. Teich 79+8 55+ 16
Acyclovir SSF 0,33 £ 0,06 85+4 0,36 £ 0,12 837
(Medikament Teich Pfl.schw. 922 >97
gegen Viren) Unbepfl. Teich 81+4 71+£13
Codein SSF 0,12 £ 0,02 >92 0,10 £ 0,01 >95
(Opiat) Teich Pfl.schw. >92 >95
Unbepfl. Teich >92 827
Diatrizoat SSF 34110 47 + 18 7,44 £1,97 54 +15
(Rontgen- Teich Pfl.schw. 43 + 20 43 + 16
kontrastmittel) Unbepfl. Teich 44 £ 17 20 £ 21 k.E.
lomeprol SSF 6,3+5,8 47 + 52 10,8 £ 5,9 65 £ 23
(Rontgen- Teich Pfl.schw. 44 + 54 66 £ 20
kontrastmittel) Unbepfl. Teich 45 1+ 52 25+42
lopromid SSF 3,3+1,0 35+ 26 11,1+49 72+ 14
(Rdntgen- Teich Pfl.schw. 44 + 21 74 £12
kontrastmittel) Unbepfl. Teich 54 + 14 45 + 25

a) Bildung
b) als CBZ-Metabolit der Vollstandigkeit halber aufgefiihrt trotz geringer oder keiner Entfernung
k.E. — keine Entfernung
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4.5.2 Photoabbauexperiment in situ
Lichtdurchlassige Reagenzglaser wurden mit Wasser aus der Zulaufndhe des Unbepflanzten
Teiches beflillt, in Tiefen zwischen 0 und 40 cm an Gestellen im Unbepflanzten Teich befes-
tigt und nacheinander innerhalb von 7 d entnommen. Dunkelkontrollen und autoklavierte

Sterilkontrollen wurden parallel gefihrt (s. Kap. 3.8).

4.5.2.1 Einstrahlung, Sauerstoffkonzentration und pH-Wert
Am ersten Versuchstag war die Globalstrahlung mit 1,15 kWh/m? gering. Im Laufe der
nachsten Tage blieb sie gleichmaRig bei 2,4 + 0,2 kWh/(m?-d). Das entspricht einer mittleren
Strahlungsleistung von 50 bzw. 104 £ 9 W/m2. Diese Messwerte sind typisch flir September
in Berlin [DWD 2014]. Die Wassertemperatur betrug etwa 11°C in allen Tiefen. Die in den
jeweiligen Tiefen angeordneten Flaschen wiesen standig Sauerstoffiibersattigung auf mit den
hdchsten Werten zu Versuchsbeginn an der Oberflache (22 mg/l) und den geringsten
Konzentrationen nach 7 d in der unteren Tiefe (14 mg/l). Das ist typisch fir die oberen
Wasserschichten (s. Tab. 4-10) und zeigt eine Photosyntheseaktivitat der Algen bis in die
unterste Tiefe von 40 cm an. Durch die gleichzeitige CO»-Aufnahme verschob sich das Kalk-
Kohlensaure-Gleichgewicht zu einem basischeren pH-Wert. Der pH-Wert stieg von anfangs
8,8 an und erreichte am Ende der sechstagigen Versuchszeit sein Maximum (zwischen 10,9

direkt unter der Wasseroberflache und 9,5 in 40 cm Tiefe).

4.5.2.2 Spurenstoffentfernung durch Photoabbau
Im Laufe des Photoabbauexperiments wurde in den lichtdurchlassigen Reagenzglasern fur
10 Verbindungen eine Entfernung von tber 60 % beobachtet (s. Tab. 4-12). Abgesehen vom
Betablocker Metoprolol (s. Abb. 4-13) trat in den Dunkelkontrollen keine vergleichbare
Entfernung auf, so dass der Abbau eindeutig auf die Lichteinwirkung zurtickgefiihrt werden
kann. Nach einer Expositionszeit von 6 d wurde direkt unter der Wasseroberflache eine sehr
hohe Entfernung fir Diclofenac (> 97 %) und die Metabolite O-DM-TMD (> 96 %), O-DM-
VLX (94 %) sowie N,O-DDM-VLX (> 93 %) gemessen. Fur 3-OH-CBZ kann auch von einer
Konzentrationsverminderung um > 90 % ausgegangen werden, da seine Konzentration
bereits nach zwei Tagen unter der Bestimmungsgrenze lag. Innerhalb der ersten 24 h waren
die genannten Verbindungen relativ stabil (s. Abb. 4-13). Das Iasst sich durch eine nur etwa
halb so hohe Globalstrahlung am ersten Tag erklaren (s. Kap. 4.5.2.1.) Wegen der
begrenzten Lichtdurchlassigkeit des Teichwassers verringerte sich der Abbau mit
zunehmender Tiefe. Bei einer Tiefe von 40 cm waren die Zielsubstanzen genauso stabil wie
in der Dunkelkontrolle (s. Tab. 4-12). Das zeigt, dass die Photoabbauprozesse im

Unbepflanzten Teich auf die oberen 20 cm begrenzt waren.

Diclofenac war eine der lichtempfindlichsten untersuchten Substanzen. Das stimmt mit den
Ergebnissen friherer Studien Uberein, so wiesen KUNKEL & RADKE [2012] sowie RADKE et al.
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[2010] seinen schnellen Abbau durch direkte Photolyse in Flusswasser nach und
MATAMOROS et al. [2008] beobachteten seinen Photoabbau in oberflachig durchstrémten
Feuchtgebieten bei hoher bis mittlerer Sonneneinstrahlung. Nach drei Tagen betrug die
Diclofenackonzentration an der Wasseroberflache nur noch gut 10 % der urspringlichen (s.
Tab. 4-12 und Abb. 4-13). Wenn man die obersten beiden Proben zu Grunde legt, kann man
die Halbwertszeit von Diclofenac auf 1 bis 2 Tage abschatzen fir eine Globalstrahlung von
200 W/m? (Mittel der ersten beiden Tage von 10 bis 16 Uhr). Das ist wesentlich geringer als
die von KUNKEL & RADKE [2012] berechnete Halbwertszeit von nur einem Vierteltag. Die
Abweichung lasst sich durch die héhere Einstrahlung in KUNKEL & RADKEs Experiment von
etwa 800 W/m? erklaren (s. Diagr. 7-17 und Diagr. 7-16).

160 - o
— 140 et
S N Oberfléche
=120 ==
g 100 ,Q.ﬁ"\ oo — Sl . Tiefe 10 cm
% 80 /> < n -xTiefe 20 cm
s 60 ¥ -4+--Tiefe 40 cm
A R
s 40 A k\\ -e-Dunkelkontrolle
20 N N -8-Sterilkontrolle
%
0 T T T T T T T
1 2 3 4 5 6
Zeit [d]
140 140 -
120 ey 120 f
s, \+/T% ““““ R R S @*‘: .
5 100 8- Y AR SRR b o2 e —— =
3 \\\ > ‘k\\ \..
g N0 1ay = 0T \Ak s
£ 60 N : £ 60 ST
3 \ g N
A 40 M = 40 R
N X
20 S — o 20 3
0 T T T T T ‘—E 0 T T T T T T
1 2 3 4 5 6 1 2 3 4 5 6
Zeit [d] Zeit [d]

Abb. 4-13: Entfernung [%] von Diclofenac, O-Desmethyltramadol (O-DM-TMD) und Metoprolol im in
situ Photoabbauexperiment
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Fir O-DM-TMD wurde in der oberen Wasserschicht (0 - 10 cm) auch ein schneller Abbau
festgestellt. Die Halbwertszeit wird anhand des Verlaufes in Abb. 4-13 auf 1 bis 2,5d
geschatzt und ist damit fast so kurz wie die fur Diclofenac (s. Tab. 4-12 und Abb. 4-13). Ein
etwas langsamerer Abbau (ti12 ~ 2 - 3 d) wurde fur die Venlafaxinmetabolite O-DM-VLX und
N,O-DDM-VLX dokumentiert. Die Ergebnisse zeigen auch, dass die Muttersubstanzen TMD
und VLX sowie der Metabolit N-Desmethylvenlafaxin (N-DM-VLX) wesentlich lichtunempfind-
licher waren (t12 ~ 4 d). Die O-Demethylierung scheint den Photoabbau der VLX- und TMD-
Verbindungen zu erleichtern. Dieses Ergebnis entspricht den Erfahrungen von RUA-GOMEZ &
PUTTMANN [2013], die Flusswasser in Flaschen mit VLX, TMD und deren O-demethylierten
Metaboliten in Sonnenlicht inkubierten. Auch in ihrer Studie waren die Halbwertszeiten
wesentlich kirzer. Das wird mit der héheren Globalstrahlung (~ 280 W/m?) im Vergleich zu
der im hier durchgefiihrten Versuch (50 W/m? am ersten und 100 W/m? ab dem 2. Tag)
erklart (s. Diagr. 7-16).

2-OH-CBZ und 3-OH-CBZ wurden auch unter Lichteinfluss abgebaut, wahrend sie in der
Dunkelkontrolle stabil blieben (s. Tab. 4-12). Soweit bekannt, ist es das erste Mal, dass der

Photoabbau dieser Verbindungen dokumentiert wird.

Tab. 4-12: Startkonzentration [ug/I] und Anteil der Restkonzentration c/co [-] der lichtempfindlichen
Verbindungen und Metoprolol im Photoabbauexperiment nach 2, 3 und 6 Tagen

relative Restkonzentration c/co

Spurenstoff Tiefe Startkonz.
nach Expositionszeit
(PKs) [em] [ng/l] 2d 3d 6d
Diclofenac 0,5 0,20 0,22 0,09 0,03
(4,2) 10 0,6 0,41 ND
20 1,07 k.E. 1,03 k.E. 0,14
40 1,18 k.E. 1,17 k.E. 1,09 k.E.
Dunkelkontrolle 1,22 k.E. 1,17 k.E. 0,97 k.E.
2-OH-CBZ 0,5 0,08 0,66 0,32 0,31
(10,3) 10 0,68 0,51 ND
20 0,94 0,92 0,40
40 1,08 k.E. 1,12 k.E. 0,83
Dunkelkontrolle 1,03 k.E. 0,87 0,92
3-OH-CBZ 0,5 0,03 0,16 0,162 0,162
(10,0) 10 0,162 0,162 ND
20 1,2 k.E. 1,05 k.E. 0,162
40 1,43 k.E. 1,33 k.E. 1,08 k.E.
Dunkelkontrolle 1,41 k.E. 1,19 k.E. 1,26 k.E.
VLX 0,5 0,15 0,81 0,81 0,18
(9,3) 10 0,93 0,80 ND
20 1,19 k.E. 0,89 0,22
40 0,95 0,85 0,81

Dunkelkontrolle 1,12 k.E. 1,03 k.E. 0,71
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relative Restkonzentration c/cy

Spurenstoff Tiefe Startkonz.
nach Expositionszeit
(pKs) [cm] [ng/l] 2d 3d 6d
O-DM-VLX 0,5 0,33 0,77 0,48 0,07
(9,3 - Amin) 10 0,92 0,80 ND
10,0 - Phenol) 20 1,31 k.E. 1,11 k.E. 0,22
40 1,36 k.E. 1,31 k.E. 1,0
Dunkelkontrolle 1,45 k.E. 1,35 k.E. 0,93
N-DM-VLX 0,5 0,05 0,94 0,90 0,35
(10,4) 10 0,93 0,91 ND
20 1,0 0,86 0,41
40 0,92 0,92 0,76
Dunkelkontrolle 1,21 k.E. 1,03 k.E. 0,74
N -O-DDM-VLX 0,5 0,08 0,90 0,71 0,07
(9,8 - Amin) 10 1,07 k.E. 1,0 ND
(10,6 - Phenol) 20 1,36 k.E. 1,19 k.E. 0,34
40 1,37 k.E. 1,32 k.E. 0,96
Dunkelkontrolle 1,42 k.E. 1,40 k.E. 0,95
TMD 0,5 0,28 0,84 0,85 0,27
(9,6) 10 0,86 0,81 ND
20 1,13 k.E. 0,84 0,34
40 0,90 0,89 0,83
Dunkelkontrolle 1,12 k.E. 0,95 0,77
O-DM-TMD 0,5 0,14 0,36 0,10 0,04
(9,6 - Amin) 10 0,53 0,37 ND
(10,0 - Phenol) 20 1,05 k.E. 0,93 0,04
40 1,29 k.E. 1,22 k.E. 0,99
Dunkelkontrolle 1,51 k.E. 1,28 k.E. 1,03 k.E.
N-DM-TMD 0,5 0,19 0,92 0,88 0,31
(10,6) 10 0,84 0,85 ND
20 0,99 0,80 0,38
40 0,87 0,97 0,83
Dunkelkontrolle 1,14 k.E. 0,94 0,80
Metoprolol 0,5 0,10 0,75 0,50 0,21
(14,1) 10 0,67 0,42 ND
20 0,66 0,39 0,27
40 0,67 0,47 0,20
Dunkelkontrolle 0,94 0,78 0,15

a) < Bestimmungsgrenze
k.E. — keine Entfernung
ND — nicht bestimmt

Die Wege des Photoabbaus wurden, aufler dem direkten Photoabbau von Diclofenac

[PACKER et al. 2003], bisher nicht beschrieben. RUA-GOMEZ & PUTTMANN [2013] berichteten

von einer wesentlich hoéheren Abbaurate fiur VLX, TMD und ihren O-demethylierten
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Metaboliten in Wasser aus naturlichen Oberflachengewassern als in destilliertem Wasser.

Das deutet auf einen starken Einfluss der indirekten Photolyse hin (s. Kap. 2.2.6).

Bei dem Vergleich mit Ergebnissen anderer Studien muss auch der hohe pH-Wert (bis zu
10,9) des Photoabbauexperimentes berlicksichtigt werden. Einerseits andert ein hoher pH
die Speziierung ionisierbarer Verbindungen (s. pKs-Wert in Tab. 4-12), was die direkte und
indirekte Photolyse beeinflussen kann. Das heil3t bei dem hier gemessenen alkalischen pH
lagen die Phenolverbindungen TMD und VLX sowie 2-OH-CBZ und 3-OH-CBZ teilweise
deprotoniert vor. Dadurch werden sie vorzugsweise von singularem Sauerstoff ('O2) und
Karbonatradikalen («CO3) abgebaut. Andererseits flihrt ein hoher pH-Wert zur Abnahme von
Hydroxlyradikalen (*OH) und einer Zunahme von +«CO3. Das kann z.B. die Abbaurate von
Verbindungen wie Atenolol und CBZ, die vor allem mit «OH, aber nur langsam mit «CO3
reagieren, verringern [JASPER & SEDLAK 2013]. Darin kann auch ein Grund liegen, warum
hier kein signifikanter Abbau von CBZ und Atenolol wie in den Studien von JASPER & SEDLAK
[2013] und YAMAMOTO et al. [2009] beobachtet wurde.

4.5.2.3 Spurenstoffentfernung durch biologischen Abbau
Metoprolol war die einzige Verbindung, deren Abbau in allen Tiefen sowie der
Dunkelkontrolle ahnlich ablief wogegen seine Konzentration in der Sterilkontrolle fast
konstant blieb (s. Abb. 4-13). Das verdeutlicht, dass Metoprolol durch Bioabbau eliminiert
wurde und nicht durch Photoabbau. Interessanterweise sind auch Verbindungen, die als
schnell abbaubar gelten wie Acyclovir [PRASSE et al. 2011] und lopromid [SCHULZ et al. 2008]
in den Dunkelkontrollen nicht abgebaut worden. Nur fir die O-demethylierten Metabolite von
VLX und TMD wurde ein leichter Abbau beobachtet: in den Proben aus 40 cm Tiefe sowie in
den Dunkelkontrollen wurde ein zwischenzeitlicher Konzentrationsanstieg festgestellt. Dem
folgte eine Konzentrationsabnahme bis etwa auf das Ausgangsniveau zuruck (s. Tab. 4-12
und Abb. 4-13). Der zwischenzeitliche Anstieg kann, wie von GASSER et al. [2012] erwahnt,
durch die Spaltung von Humanmetaboliten erklart werden. Die darauffolgende Abnahme in
den dunkleren Proben weist jedoch darauf hin, dass die O-demethylierten Metabolite von
VLX und TMD in begrenztem Umfang auch biologisch abgebaut wurden. Das passt auch zu
den Beobachtungen GASSER et al.s [2012], die den Bioabbau von O-DM-VLX unter aeroben
Bedingungen  beschrieben. Insgesamt kann  festgestellt ~werden, dass im
Photoabbauexperiment der Bioabbau in geringerem Umfang stattfand als erwartet, was die

Autorin auf das Fehlen von Oberflachen mit etablierten aktiven Biofilmen zurtckfihrt.

4.5.3 Schlussfolgerungen fur die nachgeschaltete Spurenstoffentfernung
Alle drei untersuchten Anlagen flhrten zu einer signifikanten Verringerung eines breiten
Spektrums von Pharmaka, die normalerweise im Ablauf kommunaler Klaranlagen vorhanden

sind. Beispielsweise wurden die Konzentrationen der 6kotoxikologisch relevanten Verbin-
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dungen Diclofenac, VLX und SMX um bis zu 82 %, 81 % bzw. 70 % verringert. Dartber hi-
naus bestatigten die Ergebnisse, dass die verschiedenen Anlagendesigns, in Abhangigkeit
vom bevorzugten Entfernungsmechanismus (aerober Bioabbau, anaerober Bioabbau und
Photoabbau), sowohl das Spektrum als auch die Entfernungsleistung fir die abgebauten
Stoffe beeinflussten. Abb. 4-14 zeigt welche Stoffe auf welchem Abbauweg mit welchem An-
lagentyp vermindert werden kdnnen. Diese orientierende Einteilung basiert auf Literaturin-

formationen sowie experimentellen und theoretischen Ergebnissen dieser Arbeit.

INTERMITTIEREND BESCHICKTER NICHT ENTFERNBAR MIT
VERTIKALFILTER FUR INTENSIVE TECHNISCHEN
BELUFTUNG UND BIOFILMKONTAKT FEUCHTGEBIETEN

Metoprolol lopromid Primidon

3-OH-CBZ Climbazol lomeprol

2-OH-CBZ Benzotriazol o afibrat

O-DM-TMD Clarithromycin

Fluconazol

Carbamazepin

Acesulfam

. Codein
Diclofenac Oxazepam
N,O-DDM-TMD DHDH-CBZ
tmp  N-DM-TMD DHH-CBZ

Acyclovir

VLX +TPs

Atenolol

Trimethoprim

Erythromycin

Diatrizoat

UBERSTAUTER BEWACHSENER BODENFILTER FUR
ANAEROBE BEDINGUNGEN UND INTENSIVEN
BIOFILMKONTAKT

Abb. 4-14: Orientierende Einteilung der untersuchten Stoffen nach geeigneten naturnahen Behand-
lungsverfahren

Diese Resultate fihren zu den folgenden Erwagungen und Empfehlungen fiir eine optimierte

Spurenstoffentfernung mit technischen Feuchtgebieten.

Uberlegungen zur Konfiguration technischer Feuchtgebiete zum Spurenstoffabbau
Da die Ergebnisse zeigten, dass bestimmte Anlagenaufbauweisen spezifische Stoffe entfer-

nen, kann davon ausgegangen werden, dass eine Abfolge verschiedener technischer
Feuchtgebiete Spurenstoffe am besten entfernt. Das Hintereinanderschalten mehrerer Reak-
toren hat auch den prinzipiellen Vorteil, dass der Wasserstrom immer wieder zusammenge-

fuhrt wird, was den hydraulischen Wirkungsgrad und damit die tatsachliche Aufenthaltszeit
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maximiert. Ein Beispiel fir eine vielversprechende dreistufige Hybridanlage wird in den

nachsten Absatzen vorgestellt und in Abb. 4-15 illustriert.

Zulauf;} MM/%\M/T/\A/\ %
IS

Als Erstes sorgt ein liberstauter bewachsener Bodenfilter fir die Entfernung vornehm-
lich anaerob abbaubarer Verbindungen wie Diatrizoat, Sulfamethoxazol und Tramadol
sowie eine weitergehende Denitrifikation. Hier wird das Abwasser gezwungen, durch bio-
filmbewachsenes Filtersubstrat einen Redoxgradienten von aeroben bis zu anaeroben
Bedingungen zu passieren. Alternativ kann auch ein Teich mit Pflanzenschwimmmatten

fur diesen Schritt gewahlt werden, wie die vorhergehenden Kapitel zeigten.

[——
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Abb. 4-15: Schema der vorgeschlagenen Kopplung technischer Feuchtgebiete zur Spurenstoffentfer-
nung bestehend aus Uberstautem bewachsenem Bodenfilter, Teich und intermittierend beschicktem
Vertikalfilter

Ein Unbepflanzter Teich oder ein oberflachig durchstromtes technisches Feuchtgebiet
mit pflanzenfreien Flachen sollte als zweiter Schritt folgen, um Photoabbau und weiteren
aeroben Abbau zu ermoglichen. Letzteres ist besonders wichtig, wenn im Uberstauten
Bodenfilter im Sommer die aerobe und die anoxische Zone sehr zurtickgedrangt sind.
Um die Photoabbauleistung zu erhéhen, sollte die Aufenthaltszeit in der lichtdurchfluteten
oberen Wasserschicht am grofiten sein. Beispielsweise zeigten die Ergebnisse, dass in
unseren Breiten eine Aufenthaltszeit von mehreren Tagen in den oberen 20 cm der Was-
sersaule nétig ist, um auch in den strahlungsschwacheren Jahreszeiten Herbst und Frih-
ling weitestgehenden Photoabbau zu erzielen. Uber die Einstrahlungsleistung hinaus
missen auch die Tribung und chemische Wassereigenschaften beachtet werden. Z.B.
kénnen héhere Nitratkonzentrationen die indirekte Photolyse durch «OH and *COs; stei-

gern. Der Photoabbau wird auch behindert durch die Abschattung mit schwimmenden
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Pflanzen wie Lemna oder Algen. Wenn diese Algen- oder Lemnateppiche auftreten, muss
die Oberflache aufwendig gesaubert werden. Dem kann mit einer flachen Bauweise und
Makrophyten, die mit den schwimmenden Pflanzen um Licht und Nahrstoffe konkurrie-
ren, vorgebeugt werden. Aerobe Bedingungen werden in der oberen Wasserschicht
durch die Photosynthese submerser Algen hergestellt, so dass eine Reihe von Substan-
zen effektiv abgebaut werden kénnten. AuRerdem bendtigen die meisten Stoffe fur ihren
Bioabbau auflerdem den Kontakt mit Sediment, wie sich herausstellte. So wurden bei-
spielsweise Bezafibrat, Acyclovir, Atenolol, Trimethoprim und Erythromycin in den Anla-
gen selbst abgebaut, blieben jedoch im Photoabbauexperiment in situ stabil. Dem Photo-
abbauexperiment fehlte es, abgesehen von Partikeln in der Wasserphase, an
Oberflachen mit etablierten Biofiimlebensgemeinschaften. Teiche bieten solch ein Habitat
an ihren Sedimenten auf dem Grund. Technische Lésungen flir einen intensiven Kontakt
zum Sediment sowie eine lange Aufenthaltszeit in der oberen Wasserschicht sind: eine
geringe Tiefe, Umlenkwande, Bodenschwellen sowie eine gleichmaRige Verteilung und

Abzug des Wasserstroms (s. Kap. 2.2.2.1).

e Ein dritter Schritt kdnnte aus einer intensiven naturlichen Bellftung mit einem intermit-
tierend beschickten Vertikalfilter bestehen. In diesem Prozess wird der Filter fir eine
kurze Periode vollstandig Uberflutet. Darauf stoppt die Beschickung, das Wasser lauft
durch die Drainage ab und die Filterporen flllen sich mit Luft. So entsteht eine Abfolge
wassergesattigter und —ungesattigter Bedingungen mit einer guten Sauerstoffversorgung.
Im Gegensatz zum standig Uberstauten bewachsenen Bodenfilter, wie er fur den ersten
Schritt vorgeschlagen wird, bietet der Vertikalfilter den intensiven Kontakt mit mikrobiolo-
gisch aktiven Oberflachen und eine Sauerstoffversorgung. Ein im unteren Bereich einge-
stauter Vertikalfilter kbnnte den aeroben mit dem anaeroben Verfahrensschritt in einer

Anlage kombinieren, so dass sich der erste Bodenfilter erubrigte.

Fur eine letztglltige Schlussfolgerung ware es wichtig, ein noch breiteres Spurenstoff-
spektrum zu erfassen sowie die Bildung weiterer biotischer und abiotischer Transformations-
produkte mit einzubeziehen. Weiterhin ware es mit einem Messnetz im Filter mdglich, den im
Gegensatz zur Nitratkonzentration oder Sauerstoffkonzentration irreversiblen Abbau der
einzelnen Spurenstoffe im Jahresverlauf zu erklaren. Durch eine zeitlich und raumlich
differenzierte Erfassung wirde die Ausbreitung der aeroben Zone bzw. der Rickzug der
anaeroben Zone in der kalten Jahreszeit erfasst. So kénnte man die redoxabhangigen Ver-
anderungen der Reinigungsleistungen naher untersuchen. Die genauen Photoabbauwege
waren zu untersuchen, um moglicherweise hemmende Veranderungen der Wasser-
beschaffenheit (z.B. Verringerung der Nitratkonzentration s. Kap. 4.5.3) durch ein passendes

Design zu verhindern.
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4.6 Bewertung der Klimaauswirkungen
Die Menge der abgegebenen Klimagase wurde fiir die Hobrechtsfelder Versuchsanlagen auf
Grundlage der umfangreichen Datensammlung im Review von MANDER et al. [2014] abge-
schatzt. Dafur wurden die untersuchten Bodenfilter als Horizontalfilter kategorisiert, da sie
durch den Einstau groRrdumig anaerob sind. Die Teichanlagen wurden als oberflachig
durchstréomte Feuchtgebiete betrachtet. Weil der Einfluss der Sumpfpflanzen umstritten ist,

wurde auch der Unbepflanzte Teich als oberflachig durchstromtes Feuchtgebiet eingeordnet.

Fur die Bildung von Methan gibt die Literatur sehr geringe Redoxpotenziale an (-250 bis
-350 mV [MITSCH & GOSSELINK 2007] bzw. < -150 mV [WANG et al. 1993]. In keinem Anla-
genablauf wurden so tiefe Redoxpotenziale gemessen (s. Tab. 7-4), trotzdem wird innerhalb
bestimmter Zonen der Anlagen (s. Diskussion in Kap. 4.5.1.2) Methan entstanden sein. Da
Uber den TOC im Zulauf keine Daten vorlagen, wurde er mit Hilfe des CSB (31 mg/l), der
AFS (2 mg/l) und des orientierend bestimmten DOC (12 mg/l) auf 13 mg/l geschatzt. Dem-
nach lag die Flachenbelastung je nach Beschickung bei 35 mg/(m#h) TOC (Sandfilter mit
Lehm) bis 76 mg/(m*h) TOC (Sandfilter mit Langsgraben). MANDER et al. [2014] stellten bei
der Auswertung von mehr als 30 Literaturquellen signifikante Zusammenhange zwischen
dem TOC des Zulaufs und der CH4-C-Emission fest (s. Abb. 2-4). Daraus lie} sich die Me-
thanemission fur die Teichanlagen auf Werte zwischen 8,5 und 10,1 mg/(m?-h) CH4 abschat-

zen (s. Tab. 7-7 und Diagr. 4-25).

Fur die Sandfilter ergaben sich nach MANDER et al. [2014] Emissionsmengen von 4,7 bis
8,0 mg/(m*h) CH4 (s. Tab. 7-7). Aufgrund der geringen organischen Belastung der Anlagen
waren ihre CHs-Emissionen relativ niedrig. Das Diagr. 4-25 zeigt die groflen Spannbreiten,

die sich aus den weit gestreuten Literaturdaten ergeben.

— 20
) 15
% 10 I -
=) 5 —g —
=] 0
-2 > N >
= S & 6*%06
= & & &
o N o
O & N
<& K
>
xS
$
&

Diagr. 4-25: Flachenbezogene Methanemissionen aus zwei Filtern und zwei Teichanlagen, geschatzt
nach MANDER et al. [2014]
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Ein Teil des Methans aus den Versuchsanlagen ist ihrer Eigenschaft als ,natlrliche Feucht-
gebiete* mit eigenem Kohlenstoffkreislauf (Atmosphéare <-> Pflanzen) geschuldet. Bei tech-
nischen Feuchtgebieten zur Nachreinigung wird dieser Methananteil hoher sein als bei hoch

belasteten Anlagen in der Hauptreinigungsstufe.

Die Lachgasemissionen wurden aus MANDER et al.s [2014] positiver Korrelation mit dem
zugefuihrten Gesamtstickstoff abgeschatzt. Aus den Teichanlagen waren die Lachgasemissi-
onen geringer (0,1 mg/(m*h)) als aus den Sandfiltern (0,2; bzw. 0,25 aus dem Sandfilter mit
Langsgraben). Auch bei diesem Klimagas fanden MANDER et al. [2014] grol’e Spannbreiten
(s. Tab. 7-7).

Da wenige CO2-Messungen flir technische Feuchtgebiete verdffentlicht worden sind, ist die
Abschatzung schwierig. Die Mediane der von MANDER et al. [2014] durchgeschauten Litera-
tur liegen fur oberflachig durchstrémte Feuchtgebiete bei 96 g/(m*h) und fir Bodenfilter bei
137 g/(m#:h) CO.-C bzw. 351 und 502 g/(m?-h) CO- (s. Diagr. 4-26). Das entspricht bei den
Hobrechtsfelder Anlagen je nach Beschickungsstrom 20 bis 50 mg/l CO2-C und liegt damit
wesentlich hoher als der zugefihrte TOC von etwa 13 mg/l. Dieser hohe Emissionsfaktor
> 100 % wurde von mehreren Autoren beobachtet (s. Kap. 2.2.8). Der Grund ist, dass die
Kohlenstoffdynamik der Pflanzen selbst (Photosynthese, Wachstum, Absterben, Abbau) gré-
Rere Kohlenstoffstrome bewegt und damit die abwasserbirtige Bilanz des organischen Koh-

lenstoffs Uberlagert.

In CO.-Aquivalenten betrachtet, lagen die Klimagasemissionen der Bodenfilter in der glei-
chen Groflenordnung wie die der Teiche zwischen 550 und 800 mg/(m*h) (s. Diagr. 4-26).
Das entspricht 130 g CO2-Aquivalente/m?® Abwasser fir den Sandfilter mit Ladngsgraben bis
250 g CO2-Aquivalente /m?® Abwasser fiir den Sandfilter mit Lehm (s. Tab. 7-7). Da gerade fiir
die Hauptkomponente Kohlendioxid die Datenlage in der Literatur schlecht ist, sind auch die

absoluten Emissionswerte in CO2-Aquivalenten mit Vorsicht zu interpretieren.

An der Klimaschadlichkeit der technischen Feuchtgebiete Hobrechtsfelde hat (nach aktueller
Datenlage) das Gas Kohlendioxid den grofiten Anteil (s. Diagr. 4-26). Ein Grund flr den klei-
nen Methan- und Lachgasanteil im Vergleich mit Mittelwerten von MANDER et al. [2014] oder
KLEIN & WERF [2013] liegt in der geringen Belastung mit Organik und Stickstoff. In den Teich-
anlagen machte Methan immerhin 40 % der Klimaschadlichkeit aus, sodass Malinahmen zur
Reduzierung des CH4-AusstolRes die Klimabilanz der Teiche verbessern wirden. Beispiels-
weise kann eine intermittierende Beschickungsweise zur besseren Bellftung beitragen
[MANDER et al. 2014], muss aber mit dem Reinigungsziel der Denitrifikation abgewogen wer-
den. Da in den hier betrachteten Bodenfiltern der CO.-Anteil hdher zu sein scheint, gleichzei-

tig aber die Datenlage zur CO»-Emission schwach ist, lassen sich keine Empfehlungen flr
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die klimafreundliche Gestaltung von nachgeschalteten Bodenfiltern aussprechen. Daflr wa-
ren weitere Untersuchungen zur Héhe der Kohlendioxidausgasungen und den zugehdrigen

Einflussfaktoren hilfreich.
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Diagr. 4-26: Emissionsmengen der Klimagase Kohlendioxid, Methan und Lachgas in CO:-
Aquivalenten [mg/(m?-h)], abgeschéatzt nach MANDER et al. [2014] flr die Versuchsanlagen

Vergleich der Klimaauswirkungen mit anderen Verfahren
Diagr. 4-27 vergleicht die Klimaschadlichkeit sehr verschiedener Abwasserprozesse in

g COz-Aquivalenten je m® Abwasser. Auch die Klimagasemissionen anderer Verfahren sind
durch grof3e Spannbreiten innerhalb der zeitlichen Auflésung einer Anlage [YOSHIDA et al.
2014] und beim Vergleich verschiedener Anlagen gleichen Typs [AHN et al. 2010] gekenn-
zeichnet, hier jedoch vernachlassigt. Um den Vergleich mit den Hobrechtsfelder Anlagen zu
ermdglichen, wurde die Belastung der Versuchsanlagen mit Kohlenstoff und Stickstoff auf die
Ubrigen Prozesse Ubertragen (aufder UV-Behandlung und Ozonung). Weiterhin wurde ange-
nommen, dass die organischen Bestandteile des Abwassers als CO, abgegeben wurden,
sofern sie nicht bereits Uber die wie oben abgeschatzte Methanemission erfasst waren. Da
diese Methanemission der technischen Feuchtgebiete auch den Anteil aus dem Kohlenstoff-
kreislauf der natirlichen Seite des Feuchtgebietes beinhaltete, wurden sie eher iberschatzt

als unterschéatzt.

Das optimal betriebene Belebungsverfahren mit Nitrifikation ohne Denitrifikation emittiert laut
IPCC [2006] kein Methan (s. Diagr. 4-27). Fur die Lachgasemissionen nimmt das IPCC
[2006] fir alle Prozesse (hier Belebungsverfahren und eutrophiertes Gewasser) den gleichen
Emissionsfaktor von 0,5 % an, ahnlich wie WICHT & BEIER [1995] und mehr als AHN et al.
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[2010] (0,6 % bzw. 0,24 %). Anders als bei den naturnahen Verfahren, muss fur das Bele-
bungsverfahren elektrischer Strom zum Betrieb eingesetzt werden. Er ist mit 558 g CO»/m?
berlcksichtigt [UMWELTBUNDESAMT 2014b]; ebenso fur die UV-Behandlung zur Hygienisie-
rung, die mit 13 g CO2/m*®* am klimafreundlichsten abschneidet. Die Ozonung zur Spuren-
stoffentfernung oder Hygienisierung bendtigt am meisten Strom und produziert zusatzlich
Lachgas im Ozongenerator und im Kontakt mit dem Abwasser [PINNEKAMP & GENZOWSKY
2012].
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Diagr. 4-27: Abschatzung der Klimaschadlichkeit von diversen Abwasserverfahren zur Nachreinigung
und von eutrophierten Gewassern nach (1 - Anlagen Hobrechtsfelde), (2 - [IPCC 2006], (3 - [DWA
2013], (4 - [BARJENBRUCH et al. 24.11.2010], (5 - [PINNEKAMP 2012]

Insgesamt liegen die von den Versuchsanlagen verursachten Klimagasemissionen in der
gleichen GroRenordnung wie die anderer Abwasserreinigungsverfahren und die eutrophierter
Gewasser (jedoch geringer als die UV-Behandlung s. Diagr. 4-27). Auf der anderen Seite
haben die technischen Feuchtgebiete ein breiteres Leistungsspektrum. Beispielsweise fehlt
der UV-Behandlung die Fahigkeit der Denitrifikation und Spurenstoffentfernung, das Bele-
bungsverfahren hygienisiert schlechter und die Ozonung erreicht keine Denitrifikation. Aus
Sicht des Klimaschutzes waren technische Feuchtgebiete dann die geeignete Verfahrens-

wahl, wenn wenigstens zwei ihrer Leistungsmerkmale gewunscht sind.

4.7 Kostenvergleich mit anderen Nachreinigungsverfahren
Zur Nachreinigung gebaute und betriebene technische Feuchtgebiete kosten, auf die Flache

bezogen, fast genauso viel wie als Hauptreinigungsstufe. Nachgeschaltete technische
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Feuchtgebiete werden in Deutschland meist nicht komplett neu gebaut, sondern sind ange-
passte frihere Hauptreinigungsstufen (s. Kap. 2.2.9). Deshalb gibt es kaum vergleichbare
Angaben Uber die Kosten nachgeschalteter bewachsener Bodenfilter, so dass die Versuchs-

anlagen im Folgenden mit den Anlagen zur Hauptreinigung gemeinsam diskutiert werden.

4.7.1 Kosten der technischen Feuchtgebiete Hobrechtsfelde
Tab. 4-13 listet die Baukosten der Versuchsanlagen aus dem Jahre 2004 auf. Diese Anga-

ben wurden freundlicherweise so vom Hersteller gemacht, deshalb war eine nachtragliche
Einteilung entsprechend der Kostengruppenbezeichnungen der DIN 276-4 nicht maoglich.

Kosten flr Grund und Boden fielen nicht an und wurden nicht einbezogen.

Tab. 4-13: Mittlere Baukosten der untersuchten Anlagen in Hobrechtsfelde [AKUT — persdnliche Aus-
kunft - 2012]
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. 3§ &
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Erdbecken (gedichtet) 9,1 9,1 9,1 9,1 9,1 9,1 11,8
Zu- und Ablaufschachte 10,1 10,1 10,1 10,1 10,1 10,1 10,1
Ausrustung (Filtermaterial,
Verrohrung, Schwimmmatten) 12,0 12,0 159 6.5 4.1 1.0 )
Bepflanzung 4.8 4.8 4.8 4.8 4.8 - 3,0
Zu- und Ableitung (Kanalrohr) 3,8 3,8 3,8 3,8 3,8 3,8 3,8
Planung, 10 % 4,0 4,0 4,6 3,4 3,2 24 29
UsSt. 19 %* 8,3 8,3 9,1 7,1 6,7 5,0 6,0
Bruttobaukosten 52,0 52,0 57,0 44,7 41,7 31,3 37,5

* Angabe des Herstellers

Die Baukosten aus Tab. 4-13 lassen erkennen, dass Filtersand, Verrohrung und Bepflanzung
die Bodenfilter gegenliber dem Unbepflanzten Teich verteuern. Verglichen mit der von GEL-
LER & HONER [2003] angegebenen Spanne (s. Kap. 2.2.10) lagen im unteren Bereich. Grin-
de dafir waren der grol’e Umfang des Gesamtprojektes (> 5 ha), das Vorhandensein des
Dichtungsmaterials fiir die Erdbecken und die Wasserverteilung auf dem Filter im Uberstau
ohne Rohre.

Da die empfehlenswerte hydraulische Belastung 50 mm/d fir den Sandfilter und 100 mm/d
fur die Ubrigen Anlagen betragt (s. Kap. 4.1.3), werden bei einer fir Nordostdeutschland typi-
schen Wassernutzung von 100 I/(E - d), 1 m? Anlage (bzw. 2 m? Sandfilter) je Einwohnerwert
bendtigt. Unter Verwendung der Baukosten der Versuchsanlagen aus Tab. 4-13 ergeben sich
einwohnerspezifische Investitionen von 32 € / E (Unbepflanzter Teich) bis 104 € / E (Sandfil-

ter). Aufgrund des geringeren Platzbedarfes ist der Bau nachgeschalteter technischer
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Feuchtgebiete folglich wesentlich glinstiger als in der Literatur (s. Tab. 2-12) flr Hauptreini-

gungsstufen angegeben.

Fir die Ermittlung der spezifischen Investitionen und der Gesamtkosten ist die Nut-
zungsdauer oder Lebenserwartung entscheidend. Die LAWA [1998] geht von nur 10 bis 15
Jahren, die AfA-Tabelle [1995] von 20 und KADLEC & WALLACE [2008] von einer Lebensdauer
der Gesamtanlage von 40 bis 50 Jahren aus. Diversen Pumpwerken werden Nutzungsdau-
ern zwischen 25 und 40 Jahren zugeschrieben [ATV 1996]. In dieser Arbeit wurden als mittle-

rer Wert 30 Jahre Nutzungsdauer zu Grunde gelegt.

Die einzelnen Posten der Betriebskosten sind in Kap. 2.2.10 beschrieben. Fir die besonde-
ren Zulaufdrainagen fiel ein Mehraufwand fur die alle drei Jahre notwendigen Spullungen an.
Die im Forschungszeitraum angefallenen regularen Arbeiten fir Wartung und Betrieb der
Anlagen werden auf nur 5.000 €/a geschéatzt (s. Tab. 7-8). Demnach kostete der Betrieb im
vorliegenden Projekt zwischen 0,4 ct/m?®* (Graben) und 1,8 ct/m® (Sandfilter s. Tab. 4-14).
Nach den bisherigen Erfahrungen von GELLER & HONER [2003] fir Anlagen in der Hauptreini-
gungsstufe waren die Betriebskosten auf das Zehn- bis Zwanzigfache (10 bis 19 ct / m® aus
17,50 €/ (E - a) entsprechend 3,50 €/m? bei 5 m%*E)) geschatzt worden. Griinde fir diese

Diskrepanz sind, dass im vorliegenden Projekt:

e Bodenfilter und Teiche isoliert ohne Pumpen und Betriebsgebaude betrachtet
wurden.

e bereits gereinigtes Abwasser weniger Stérungen verursacht.

o die betrachteten Anlagen grofRer waren und sich der Skaleneffekt bemerkbar

macht.

Tab. 4-14: Spezifische Investitionen [ct / m® Abwasser] und [ct / g denitrifiziertem N], Betriebskosten
und Gesamtkosten der Versuchsanlagen

Kosten Invest Invest Betrieb Gesamt

ct/m* ct/igN ct/im* ct/m?

Sandfilter 9,5 1,0 1,8 11,3
Sandfilter mit Langsgraben 5,2 1,0 1,0 6,2
Bepflanzter Teich 4.1 1,2 1,0 51
Teich mit Schwimmmatten 3,8 0,9 0,9 4.7
Unbepflanzter Teich 2,9 0,8 0,8 3,7
Graben 3,4 0,8 0,4 3,8

Die allgemeine Feststellung, dass der Betrieb technischer Feuchtgebiete prinzipiell weniger
aufwendig ist als der technischer Anlagen, kann flr die Nachreinigung nicht bestatigt werden.
Beispielsweise weist GRAGEL [2005] nur 1,3 bis 1,8 ct/m® fur den Betrieb von UV-Anlagen

aus.
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Zu den Gesamtkosten (Jahreskosten) wurden nur Investitions- und Betriebskosten gezanhlt.
Kapital- und Versicherungskosten fielen nicht an; aufgrund der breiten Streuung hatten sie
die Gesamtkosten nicht wesentlich verandert. Die Gesamtkosten der technischen Feuchtge-
biete Hobrechtsfelde lagen bei 4 ct je m* (Graben und Unbepflanzter Teich) bis 11 (Sandfil-
ter) ct je m® gereinigten Abwassers (Tab. 4-14). Die glnstigsten Anlagen Graben und Unbe-
pflanzter Teich waren die mit dem einfachsten Aufbau. Der Sandfilter war betrachtlich teurer
als die anderen Anlagen auf Grund der geringen hydraulischen Belastbarkeit. Betrachtet man
hingegen die spezifischen Kosten zur Stickstoffentfernung, lag der Sandfilter gleichauf mit

den anderen Anlagen.

4.7.2 Vergleich mit technischen Verfahren
Wie oben beschrieben sind auch andere Abwasserverfahren zur nachgeschalteten Denitrifi-
kation (Biofilter Kap. 2.2.3.3), Desinfektion (UV-Behandlung, Ozonung 2.2.5.4) und Spuren-
stoffentfernung (Aktivkohle und Ozonung Kap. 2.2.6) Ublich. Sie werden gezielt auf ihre je-
weilige Aufgabe ausgelegt und erflillen sie in Abhangigkeit von der dosierten Menge an

Kohlenstoff, Ozon, UV-Licht bzw. Aktivkohle und der richtigen Betriebsweise.

Als Hauptreinigungsstufe sind technische Feuchtgebiete anderen Verfahren hinsichtlich der
Betriebs- und der Gesamtkosten Uberlegen (s. Kap. 2.2.10). Im Gegensatz dazu zeigt die

Kostengegenuberstellung in Diagr. 4-28, dass gezielte Nachreinigungsverfahren ahnlich viel

kosten.
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Diagr. 4-28: Kostenuberblick (Mittel, Minimum und Maximum) fur die technischen Feuchtgebiete von
Hobrechtsfelde, Biofilter [BARJENBRUCH et al. 2002], UV-Desinfektion [DWA 2013 und Miiller 2008]
sowie Ozonung zur Spurenstoffentfernung [DWA 2014]

Dabei hat jede Behandlung ihre spezifischen Nachteile (z.B. UV-Licht erhéht die Mutationsra-

te, Ozonung produziert leichtabbaubare Stoffe und entfernt einzelne Spurenstoffe schlecht),
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die sich nicht in den Kosten widerspiegeln. Im Gegensatz zu den technischen Verfahren er-
fullen die technischen Feuchtgebiete einen weitergefacherten Katalog an Anforderungen.
Wenn also der Klaranlagenablauf sowohl denitrifiziert als auch hygienisiert oder um bestimm-
te Spurenstoffe reduziert werden sollen, bieten technische Feuchtgebiete ein besseres Preis-

Leistungs-Verhaltnis.

4.8 Allgemeine Empfehlungen zum Anlagenaufbau fir die
Nachreinigung

Die in den bisherigen Ergebniskapiteln gegebenen Empfehlungen zum Anlagenaufbau sind
in Tab. 4-15 zusammengefuhrt. Alle vorgestellten Anlagentypen erwiesen sich als geeignet
zur Abwassernachreinigung aufer dem Sandfilter mit Lehm. Er kann maximal fur den alter-
nierenden Betrieb empfohlen werden, mit Ruhephasen zum Abbau der Kolmation. Soll die
Anlage zur Denitrifikation eingesetzt werden, ist nach jeder Ruhephase eine Einfahrphase
einzuplanen, um das Redoxpotenzial zu verringern (s. Kap.4.3.3). Insgesamt waren Flachen-
und Steuerungsaufwand unverhaltnismaRig hoch, so dass der Sandfilter mit Lehm kein ge-

eignetes Abwasserreinigungsverfahren darstellt.

In dieser Arbeit stellte sich die hydraulische Flachenbelastbarkeit als der limitierende Faktor
fur die Abbauleistung heraus wie es auch GELLER et al. [2002] fir bewachsene Bodenfilter
schildern. Deshalb ist sie die Grofle nach der technische Feuchtgebiete ausgelegt werden

sollten.
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Ergebnisse und Diskussion

Tab. 4-15: Uberblick zur empfohlenen Ausfiihrung bestimmter Konstruktionsmerkmale und zum Anlagenaufbau

Anlagentyp Konstruktionsmerkmal Gestaltung Vorteile Naheres in Kap.
Bewachsener Im Winter geringere Nitratablaufwerte als bei Teichen 4.3.1und 4.3.2
Bodenfilter Wasserverteilung a) im Uberstau Spart Verrohrung und ermdglicht groRflachige Anlagen

oymiLangagraben  SIote bdsch sk fvtonsfiache
Hochster hydraulischer Wirkungsgrad 411
Robusteste Anlage bei kurzzeitiger hydraulischer Hochlast  4.3.6 und 4.4.2
Unbepflanzter Teich Geringste Baukos'ten bei etwas hoheren Ablaufkonzentratio- 4.7.1, Tab. 4-6 und
Teich . | | nen (Nitrat, E. coli und Enterokokken) 4.4.1
Ablauf &?égg:;‘g:éﬁi ?’gir(]:rhlr;nénch Bessere Wasserdurchlassigkeit 41.3
Hier nicht getestet aber vielversprechend
Bewachsener Filtersubstratkdrnung d1o etwas grofRer als 0,1 mm  Bessere Wasserdurchlassigkeit 4.1.2
Bodenfilter Gleichmérsigeres Durchlaufverhalten verbessert hydrauli- 411
schen Wirkungsgrad
Etwas hohere, aber stabilere Redoxbedingungen und Ab- 4.2.2,4.4.2 und
laufwerte 445
Kopplung diverser Anlagentypen Partielle Entfernung eines vielseitigeren Spurenstoffspek- 453

trums
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5 Zusammenfassung und Ausblick
Ziel der Arbeit war es, die Reinigungsleistung technischer Feuchtgebiete als nachgeschalte-
tes Abwasserreinigungsverfahren zu bestimmen. Insbesondere ihre Fahigkeit zur weiterge-
henden Stickstoffentfernung, Abwasserdesinfektion und Spurenstoffentfernung sollte unter-

sucht werden.

Nachgeschaltete technische Feuchtgebiete sind geeignet, auch geringe Zulaufkonzentratio-
nen an Stickstoff zu vermindern. Die Anlagen verringerten die Gesamtstickstoffkonzentrati-
on von 11 mg/l im Mittel um 70 % (Sandfilter mit Lehm) bis 35 % (Bepflanzter Teich). Damit
Ubertrafen alle Anlagentypen die im DWA-Arbeitsblatt 262 zum Bau von bepflanzten Boden-
filtern [2006] angegebene Konzentrationssenkung um 10 — 20 % gesN. Die technischen
Feuchtgebiete erreichten den Stickstoffumsatz im Wesentlichen durch Denitrifikation von
8,5 mg/l NOs-N auf 5 mg/l (Bepflanzter Teich) bis 1,5 mg/l (Sandfilter mit Lehm). Auf die Fla-
che bezogen erreichten der Sandfilter mit Langsgraben und der erste Teil des Grabens die
héchste mittlere Nitrateliminationsrate (0,53 g/(m#:d)), weil sie hydraulisch am héchsten be-
lastbar waren. Anhand der ermittelten Flachenabbauleistungen, kdnnen die Anlagen ausge-
legt werden. In den warmeren Monaten des Jahres, die fur die Eutrophierung naturlicher
Gewasser kritisch sind, denitrifzierten alle Anlagentypen effektiv. Im Winter nahm die Denitri-
fikationsleistung besonders in den Teichanlagen ab, weil sie starker auskihlten. Die Bodenfil-
ter zeigten nur in einzelnen Jahren eine Temperaturabhangigkeit und lieferten insgesamt
eine stabilere Leistung. Forderlich daftr waren ihre geringeren Redoxpotenziale. Die Denitri-
fikation war nur mdglich mit Hilfe der Eigenversorgung mit leichtabbaubaren organischen
Kohlenstoffen durch die Photosynthese der Pflanzen auf den technischen Feuchtgebieten.
Daraus ergibt sich der Vorteil gegenlber technischen nachgeschalteten Denitrifkationsstu-
fen, dass Feuchtgebiete keiner Dosierung externer Kohlenstoffquellen bedurfen. Das Leis-
tungsprofil der untersuchten Anlagen erdffnet die Moglichkeit, technische Feuchtgebiete ei-
ner Klaranlage im Teilstrom nachzuschalten, um so die Gesamtstickstofffracht zu verringern
oder Uberwachungswerte verldsslich einzuhalten. Die untersuchten Anlagentypen kdnnen
grundsatzlich auch fir die Behandlung nitratkontaminierten Grundwassers sowie zur Nitrat-
verringerung von Oberflachengewassern und Oberflachenabflissen aus der Landwirtschaft

eingesetzt werden.

Die hygienisch-mikrobiologische Qualitat wurde von den technischen Feuchtgebieten um
1,7 Zehnerpotenzen (Graben und Unbepflanzter Teich) bis 2,3 Zehnerpotenzen
E. colii100 ml (Sandfilter mit Lehm) verbessert. Die Indikatorzahlen der einzelnen
Anlagenablaufe unterschieden sich nicht signifikant. Der Virenindikator somatische Coli-
phagen wurde etwas schlechter entfernt als die bakteriellen Indikatoren. Durch die Behand-

lung tun sich neue Einsatzmdglichkeiten zur Wasserwiederverwendung auf. Beispielsweise
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genugten die Ablaufe des Teichs mit Pflanzenschwimmmatten, des Bepflanzten Teichs und
des Sandfilters mit Langsgraben den Anforderungen der DIN 19650 zur Bewasserung von
Obst und Gemuise zur Konservierung sowie zur Bewasserung von Sportplatzen. Zur
Viehtranke waren die Anlagenablaufe nur voribergehend brauchbar. Ausgezeichnete
Badegewasserqualitdt nach EU-Verordnung [Directive 2006/7/EU] lieferten der Teich mit
Pflanzenschwimmmatten und der Bepflanzte Teich. Die Abwasserdesinfektionsleistung war
unabhangig von Jahreszeiten und Temperaturen. Die Indikatorreduktion fand sowohl in der
Wasserphase als auch in der Filterpassage statt. Die Zu- oder Abnahme des Pflanzen-

bewuchses wirkte sich nicht auf die Abwasserdesinfektionsleistung aus.

Das hydraulisch genutzte Wasservolumen betrug im Sandfilter, Sandfilter mit Lehm und
Bepflanzten Teich weniger als 20 %. Im Gegensatz dazu stach der Sandfilter mit Langsgra-
ben durch einen hohen hydraulischen Wirkungsgrad von > 90 % heraus. Die getracerten
Aufenthaltszeiten lagen zwischen 0,75 d beim Sandfilter (Q = 70 mm/d) und 11 d beim
Teich mit Schwimmmatten (Q = 100 mm/d). Trotz dieser gro3en Spanne gab es keinen anla-
genubergreifenden Zusammenhang zwischen Aufenthaltszeiten und Ablaufkonzentrationen.
Auch die Anhebung des Volumenstroms der einzelnen Anlagen von 50 auf 150 mm/d wirkte

sich nicht auf die Hygieneparameter oder die stofflichen Abwasserparameter aus.

Dagegen unterschieden sich die Anlagentypen in ihrer dauerhaften hydraulischen
Belastbarkeit deutlich, was auf ihren Aufbau zurickgeflhrt werden kann: Der Sandfilter mit
Lehm ist flir den dauerhaften Betrieb ungeeignet, da er nicht wasserdurchlassig genug ist.
Das Filtermaterial mittelfeiner Feinsand der beiden anderen bewachsenen Bodenfilter ist
relativ kleinkornig, deshalb kann der Sandfilter dauerhaft nur mit 50 mm/d beschickt werden.
Demgegentber erreichte der Sandfilter mit Langsgraben aufgrund seiner Gestaltung die
beste Wasserdurchlassigkeit unter den Bodenfiltern, so dass er einer hydraulischen
Dauerlast von 100 mm/d standhalt. Das Ubertrifft die Empfehlungen des DWA-A 262 und der
Ingenieurdkologischen Vereinigung [GELLER et al. 2008] bei weitem. Langfristig sind auch die
hier untersuchten Teichanlagen durch die Kiesbetten der Zu- und Ablaufkonstruktionen

hydraulisch auf 100 mm/d begrenzt.

Kurzzeitige VolumenstoRe, wie sie in Folge von starken Regenereignissen auf Klaranlagen
auftreten, wurden von den technischen Feuchtgebieten hydraulisch, stofflich und hygienisch
gut abgepuffert. Samtliche untersuchten Anlagen liefen beim bis zu 5- bis 9-fachen der Ubli-
chen Belastung (zwischen 160 mm/8 h und 200 mm/6,5 h) stabil. Darliber hinaus verhielten
sich der Sandfilter mit Langsgraben und der Graben bis zur héchsten getesteten Belastung
von 240 mm/8 h bzw. 250 mm/6,5 h robust. Erst die langfristigere drastische Uberlastung mit
1.300 mm/d fuhrte beim Sandfilter mit Langsgraben zu einer schlechteren E. coli-Reduktion

von 0,9 Zehnerpotenzen wahrend sich der Nitratabbau normal verhielt.
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Fir die Spurenstoffentfernung wird eine mehrstufige Anlage empfohlen, in der das Abwas-
ser nacheinander verschiedenen Behandlungsbedingungen ausgesetzt ist. So war Photoab-
bau im Unbepflanzten Teich ein wichtiger Abbaumechanismus fir Diclofenac, O-
Desmethyltramadol (O-DM-TMD), O-Desmethylvenlafaxin  (O-DM-VLX) sowie 2-
Hydroxycarbamazepin (2-OH-CBZ) und 3-Hydroxycarbamazepin (3-OH-CBZ). Die genauen
Photoabbauwege und Wechselwirkungen mit der Wasserzusammensetzung waren zu unter-
suchen. Im Photoabbauexperiment wurde kein biologischer Abbau beobachtet aul3er fur Me-
toprolol. Folglich férdern mikrobiologisch aktive Oberflachen, wie sie Teichboden und Filter-
material bieten, den mikrobiologische Pharmakaabbau. Im Sandfilter mit Langsgraben
ermoglichten die geringen Redoxbedingungen den anaeroben Abbau der Substanzen Sul-
famethoxazol (SMX) und Diatrizoat, welche unter aeroben Bedingungen als persistent gel-
ten. Der aerobe Abbau der Spurenstoffe dagegen, war im Sandfilter mit Langsgraben limi-
tiert. Insgesamt konnte in den zwei Messkampagnen am Unbepflanzten Teich, am Teich mit
Pflanzenschwimmmatten sowie am Sandfilter mit Langsgraben gezeigt werden, dass 13
Arzneimittel- und Arzneimittelriickstande (Diclofenac, 3-OH-CBZ, VLX, O-DM-VLX, Tramadol
(TMD), Trimethoprim, Erythromycin, Clarithromycin, Metoprolol, Atenolol, Bezafibrat, Acyclo-
vir und Codein) von wenigstens einer Anlage um mehr als 70 % entfernt wurden. Folglich
haben technische Feuchtgebiete die Fahigkeit, ein breites Spektrum von Spurenstoffen zu
verringern, wenn auch nicht vollstandig zu entfernen. Dazu gehdren auch Pharmaka wie
Diclofenac, die vom Belebungsverfahren der kommunalen Klaranlagen kaum abgebaut wer-

den.

Mit einem Messnetz in einem bewachsenen Bodenfilter kdnnten die Zusammenhange der
zeitlichen und raumlichen Veranderungen der Redoxbedingungen mit dem Abbau bestimm-
ter Stoffe untersucht werden. Die Kopplung diverser Anlagentypen verspricht die partielle
Entfernung eines noch vielseitigeren Spurenstoffspektrum. Grundsatzlich ware es win-

schenswert weitere Spurenstoffe und Transformationsprodukte zu erfassen.

Phosphor wurde von den Teichanlagen geringflgig verringert. lhre mittlere Flachenabbau-
leistung betrug 0,6 g 0-PO3;*P /(m?-a) (Bepflanzter Teich) bis 4,8 g 0-PO3*-P /(m?-a) (Unbe-
pflanzter Teich). Dadurch wurde die zulaufende Gesamtphosphorkonzentration von 0,44 mg/I
nicht genug gesenkt, um den Trophiegrad oder die Guteklasse des Wassers zu verbessern.
Demgegenuber wurde Phosphor aus dem vorbelasteten Filtersubstrat Rieselfeldsand der
bewachsenen Bodenfilter rickgeldst und emittiert. Der Anlagenaufbau wirkte sich auf die
Bodengehalte, die Ablaufkonzentrationen und den zeitlichen Verlauf der Phosphoremissio-
nen aus. Folglich kdnnten Szenarien fur die Phosphoremission aus wiederbewasserten Rie-

selfeldern im Zeitraffer an den bewachsenen Bodenfiltern durchgespielt werden.
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Der Beitrag nachgeschalteter technischer Feuchtgebiete zur anthropogenen Klimaerwar-
mung ist geringer als wenn sie als Hauptreinigungsschritt eingesetzt wirden. Grund ist die
geringere stoffliche Belastung, die zu niederen Methan- und Lachgasemissionen fuhrt. Auf
der anderen Seite ist der pflanzenbirtige Anteil der Methan- und Kohlendioxidemissionen,
wie sie auch naturliche Feuchtgebiete abgeben, relativ hoch. Fur Empfehlungen zur klima-
freundliche Gestaltung von nachgeschalteten Bodenfiltern sind weitere Untersuchung der
Kohlendioxidausgasungen und deren Einflussfaktoren notwendig. Im Vergleich mit anderen
Abwasserreinigungsverfahren verursachen nachgeschaltete technische Feuchtgebiete einen

Klimaschaden in derselben GréRenordnung oder geringer.

Die Kosten flr die Behandlung mit den technischen Feuchtgebieten Hobrechtsfelde lagen
zwischen 4 ct je m® gereinigten Abwassers (Graben und Unbepflanzter Teich) und 11 ct je m?
(Sandfilter). Der einfachere Aufbau bewirkte den Preisvorteil fur den Graben und den Unbe-
pflanzten Teich. Im Vergleich mit anderen Verfahren lohnen sich technische Feuchtgebiete,

wenn der gesamte oben beschriebene Leistungsumfang gewinscht ist.

Als AuslegungsgrofRe wird die hyraulische Belastbarkeit empfohlen, denn sie stellte die
kritischste Groe dar und entschied Uber die Reinigungseffektivitat des Systems. Fir das
Erreichen geringer Nitratablaufkonzentrationen war dartber hinaus das niedrigere Redoxpo-
tenzial der bewachsenen Bodenfilter vorteilhaft. Bei allen untersuchten Parametern traten
bestimmte Zustande nur zeitweise auf. Demzufolge hat sich die Langfristigkeit der Versuche
fur eine umfassende belastbare Leistungsbeschreibung als notwendig erwiesen. Der unter-
suchte Anlagentyp des Uberstauten, kontinuierlich betriebenen Vertikalfilters stellte eine neu-
artige Bauweise dar. Einer von ihnen, der Sandfilter mit Ladngsgraben, verband die Vorteile
der relativ hohen Wasserdurchlassigkeit mit der stabileren Denitrifikation der Bodenfilter. Er
zeichnete sich aus durch eine tiefe Einlaufzone Uber die gesamte Anlagenbreite und Langs-

graben zwischen den Abzugsdrainagen.

Fur weitere Untersuchungen an nachgeschalteten bewachsenen Bodenfiltern versprechen
etwas grébere Kérnungen (dio > 0,1 mm) eine bessere Wasserdurchlassigkeit mit gleichma-
Rigerem Durchlaufverhalten und héherem hydraulischen Wirkungsgrad. Etwas hdhere aber
stabilere Redoxbedingungen und Ablaufwerte wirden damit einhergehen. Der Teich mit
Pflanzenschwimmmatten zeigte den Trend zur besten Feststoffabscheidung. Dieses Po-
tenzial kénnte mit feststoffreicherem Zulaufwasser untersucht werden. Dabei sollten die

Pflanzenschwimmmatten mit Ankern und selbststraffenden Seilen flexibel befestigt werden.

Insgesamt war das Leistungsspektrum der untersuchten Anlagentypen recht dhnlich, deshalb
kénnen sie alle (bis auf den Sandfilter mit Lehm) fir eine robuste vielseitige Nachreinigung

des Abwassers empfohlen werden.
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7 Anhang

Tab. 7-1: Durchschnittliche Zu- und Ablaufwerte der nachgeschalteten Oxidationsteiche Neuruppin (n
=7 bis 22). Die zugrunde liegenden Daten wurden ibermittelt von Hrn. Dzasokhov der Stadtwerke
Neuruppin.

T CSB BSBs gesP
[°C] [mg/l] [mg/l] [mg/l]
Zulauf 11,4 31 3,2 1,02
Ablauf 10,9 25 2,8 0,99
Nanorg N03'-N Noz'-N NH4+-N
[mg/l] [mg/]! [mg/l] [mg/l]
Zulauf 7,6 7,29 0,11 0,21
Ablauf 6,0 4,85 0,10 0,75

Abb. 7-1: Messvorrichtung mit Sensor des Lichtleiterfluorometers in Rohrstlick und Beschwerung

Tab. 7-2: Eingangsdaten fiir die Bestimmung des Durchlaufverhaltens 2008 und Wiederfindungsraten
(WFR)

Anlage hw Vho X Q T WFR

m m? m mm/d d %

Sandfilter 0,93 1845 48 70 25 60

Sandfilter mit Lehm 1,42 2486 48 50 35 70

Sandfilter mit Langsgraben 0,80 1090 47 110 9,0 110

Bepflanzter Teich 1,00 1190 41 110 9,2

Teich mit Schwimmmatten 1,17 1628 54 100 11

Unbepflanzter Teich 1,05 1491 55 110 10

Graben 0,40 1505 100 3,7

hw  Einstauhthe

VH,0 Wasservolumen

X Anlagenlange

T mittlere theoretische Aufenthaltszeit
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Abb. 7-2: Ausschnitt des Ubersichtsplans der Versuchsanlagen: 13 B1 — Sandfilter, 13 B2 — Sandfilter
mit Lehm, 13 B3 — Sandfilter mit L&ngsgraben, 13 B4 — Bepflanzter Teich, 13 B5 — Teich mit Pflanzen-
schwimmmatten, 13 B6 — Unbepflanzter Teich, 13 A — Graben [AKUT 2004]

Tab. 7-3: Abstandsgeschwindigkeiten va, longitudinale Dispersion DI, Zeitpunkt des Konzentrations-
schwerpunktes tc, mittlere theoretische Verweilzeit und hydraulischer Wirkungsgrad tc/1(q) des Tra-
cerversuchs 2006 [RUHMLAND 2007]

Va D, tmin tpeak tpeakIT(q) tc T(q) thT(q)

Anlage [m/d] [m#d][d] [d] [d]  [d]

Sandfilter 11 90 025 0,25bzw. 36 8'g2 bzw. 43 107 040
Sandfilter mit Lehm 81 776 026 04 0,06 06 69 0,09
Sandfilter mit Langsgra- 18 85 ~0.3 23 061 26 38 068

en 3 3 b 3 b 3

Bepflanzter Teich 13 91 34 0,3 3,1 8,1 0,38
E‘:h mit Schwimmmat- o 97 092 49 0.1 62 261 024

Unbepflanzter Teich 8 44 6,0 0,2 6,6 29,1 0,23
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Diagr. 7-1: Uberblick Gber die Wasserdurchlassigkeiten der Anlagen Sandfilter, Sandfilter mit Lehm
und Sandfilter mit Langsgrében

. O 4 O O O

! |

4}? - Probenahmepunkt fir Trockenriickstand und ggf. Siebkurve, Stechzylinder
(O - Versuchsort fiir Open-End-Test

Abb. 7-3: Schema des Sandfilters (links) und des Sandfilters mit Lehm mit den Punkten der Probe-
nahmen fir die Siebkurve und die Orte der Open-End-Tests

-
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Abb. 7-4: Moorkammerbohrer mit Bodenprobe aus dem Sandfilter mit Lehm
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Tab. 7-4. Monatsmittelwerte des Zulaufs und der Anlagenablaufe iber den gesamten Messzeitraum

Anlage Monat AFS BSBs CSB O; O; NH4-N NO3-N N o-P P T pH Redox
mg/l % mg/l °C mV
Zulauf Jan 1,8 - 29 7,6 68 0,17 9,1 11,0 0,17 0,27 11 7,2 370
Feb 25 - 35 6,5 59 0,08 8,1 11,3 0,17 0,36 10 7,1 360
Mrz 2,8 - 31 7,3 62 0,08 7,5 10,6 0,15 0,32 12 7,0 330
Apr 22 - 34 7,8 78 0,04 8,4 10,9 0,14 026 14 7,2 320
Mai 1,8 1,2 30 7,5 79 0,16 8,2 10,1 0,32 045 17 7,2 310
Jun L5 - 30 6,6 73 0,25 8,2 10,3 0,37 0,52 20 7,1 320
Jul 09 54 29 6,9 72 0,44 8,2 10,8 049 0,75 21 7,3 260
Aug 1,2 50 28 6,5 73 0,18 8,8 11,4 038 0,52 21 7,2 250
Sep 22 24 34 6,1 68 0,12 8,8 -- 0,46 0,57 20 7,4 290
Okt 28 29 32 59 63 0,13 8,6 11,5 039 0,60 18 7,3 270
Nov 3,1 0,9 32 7,0 69 0,47 9,7 11,4 026 038 14 7,2 340
Dez 0,5 49 30 7,5 70 0,06 8,6 11,4 0,17 031 14 7,2 280
Mit-
telwert 2,0 3,2 31 6,9 70 0,18 8,5 11,0 0,29 044 16 7,2 310
Sandfilter Jan 0,5 - 23 0,7 4 0,08 5,2 6,5 021 0,27 6,1 7,2 140
Feb 0,8 - 24 03 3 0,10 3,6 43 021 027 54 7,2 200
Mrz 0,5 - 24 0,7 5 0,16 2,9 42 022 042 6,2 7,1 80
Apr 1,7 - 28 0,5 6 0,11 1,9 33 023 0,37 10 7,0 130
Mai 0,8 1,3 27 1,1 8 0,21 2,3 28 027 0,60 13 7,3 60
Jun 7,6 - 25 0,7 8 0,12 1,8 3,5 036 080 16 7,0 70
Jul 5,1 3,6 25 0,5 3 0,11 1,9 2,5 051 093 18 7,0 20
Aug 8,1 42 25 0,3 3 0,23 0,9 1,5 073 1,82 17 6,9 -40
Sep 5,1 2,0 25 04 4 0,10 1,0 1,8 047 1,03 15 7,2 20
Okt 40 09 24 0,5 5 0,10 1,5 28 062 1,15 13 7,1 20
Nov 1,0 1,8 24 0,3 3 0,11 3,5 48 0,23 039 8,0 7,2 120
Dez 0,9 6,1 23 0,7 6 0,12 3,9 55 023 043 6,8 74 100
Mit-
telwert 1,3 2,8 25 0,6 5 0,13 2,5 36 036 0,71 11 7,1 80
Sandfilter mit Jan 0,5 - 25 02 1 0,77 18 42 045 055 62 7.1 30
Lehm Feb 0,9 - 24 0,7 5 0,54 2,8 4,1 032 043 6,2 7,0 100
Mrz 1,2 - 23 09 5 0,44 2,0 33 027 0,62 58 7,0 -30
Apr 1,4 - 25 03 2 0,62 1,4 32 032 0,55 10 7,0 30
Mai 29 09 37 1,2 3 0,86 2,5 41 050 0,75 15 7,1 -140
Jun 2,5 - 35 0,1 1 1,03 0,5 24 081 1,02 15 6,9 -20
Jul 48 4,1 31 0,3 1 0,98 0,7 2,6 099 1,46 17 6,9 -30
Aug 28 - 37 0,5 5 1,39 0,4 26 074 1,31 17 7,1 -110
Sep 34 03 32 0,1 2 0,83 0,4 2,1 072 1,16 16 7,0 -70
Okt 09 -- 32 03 3 0,91 1,3 34 049 0,77 13 7,1 -100
Nov 1,5 - 35 03 2 0,77 2,4 45 039 0,68 83 7,1
Dez 05 32 25 04 4 0,62 1,9 37 040 0,58 7,0 7,3 -60
Mit-

telwert 1,4 2,1 30 04 3 0,81 1,5 34 053 082 12 7,1 -40



Anlage Monat AFS BSBs CSB 0, O NH;-N NO3;-N N o-P P T pH Redox
mg/l % mg/l °C mV
Sandfilter mit Jan 0,8 - 26 3,3 25 0,14 6,2 83 0,17 0,22 54 72 170
Langsgriben Feb 0,8  -- 26 1,9 15 0,13 6,5 7,5 0,17 022 51 7,2 250
Mrz 0,5 - 26 33 23 0,10 5,4 6,7 0,17 029 79 7,2 280
Apr 0,5 -- 29 1,5 15 0,13 3,1 4,7 0,18 031 12 7,2 140
Mai 6,3 L3 29 L5 13 0,45 2,5 43 035 065 16 7,2 10
Jun 49 - 29 0,2 2 0,51 1,3 3,0 0,5 0,76 19 7,1 -30
Jul 1,6 57 28 0,2 1 0,58 0,9 3,1 052 0,67 19 7,3 -70
Aug 1,0 24 32 0,2 2 0,98 0,4 24 0,58 0,80 18 7,0 -120
Sep 1,3 1,6 30 04 4 0,88 1,6 34 046 057 16 7,3 -60
Okt Lo - 26 0,7 8 0,54 3,2 50 040 049 14 7,2 -70
Nov 0,8 1,5 28 32 26 0,15 6,7 85 024 033 72 73 110
Dez 0,5 08 29 2,9 22 0,11 6,9 87 0,17 029 53 74 90
Mit-
telwert 09 2,2 28 1,6 13 0,39 3,7 55 033 047 12 7,2 60
Bepflanzter Jan 1,2 - 29 1,9 15 0,13 7,2 9,1 0,19 025 3,8 7,5 250
Teich Feb 20 - 31 3,6 28 0,18 7,4 8,7 0,17 0,24 4,6 7,2 340
Mrz 0,5 - 32 6,9 52 0,06 6,2 7,6 0,13 025 6,6 7,3 330
Apr 22 - 37 34 31 0,09 4,3 59 0,13 0,20 12 7,3 240
Mai 36 25 35 2,1 16 0,35 3,8 59 022 030 14 74 130
Jun 2,0 - 34 2,2 17 0,42 2,0 54 045 051 19 7,2 70
Jul L1 62 35 0,8 10 0,57 2,1 48 050 0,60 20 7,1 -30
Aug 0,5 23 33 0,2 2 0,60 2,3 43 043 052 18 7,0 -40
Sep 1,1 3,0 31 02 2 0,51 4,0 6,4 042 035 15 7,3 60
Okt 0,6 08 29 0,6 7 0,26 5,7 7,7 037 043 12 7,3 10
Nov 20 1,3 31 2,9 23 0,10 7,7 92 028 034 6,1 7,3 110
Dez 0,5 63 30 2,2 18 0,24 7,5 94 023 0,32 50 7,5 120
Mit-
telwert 1,1 3,2 32 2,2 18 0,29 5,0 7,0 029 036 11 7,3 130
Teich mit Jan 0,5 - 26 2,1 17 0,07 6,9 85 0,10 0,21 5,1 7,2 270
Schwimm-
matten Feb 0,8  -- 27 33 26 0,10 6,7 91 0,09 0,19 48 7,3 310
Mrz 0,5 - 27 6,5 58 0,04 6,2 7,7 0,13 0,19 7,0 7,3 340
Apr Lo - 30 4,8 44 0,06 4,4 52 0,12 0,16 11 7,2 310
Mai 2,1 1,3 32 1,3 12 0,43 2,2 43 032 0,71 14 7.4 220
Jun 0,5 - 29 0,6 6 0,30 2,2 39 037 049 19 72 100
Jul 09 64 30 0,3 3 0,43 1,3 33 036 0,69 20 7,3 10
Aug 0,5 2,5 28 04 4 0,40 1,2 2,7 031 050 19 7,1 20
Sep 0,6 25 26 0,1 1 0,17 2,1 44 0,22 031 16 7,3 20
Okt 08 0,7 25 0,6 2 0,12 2,7 3,7 0,18 0,29 13 7,2 -10
Nov 09 1,2 25 1,5 12 0,05 5,5 6,9 0,15 022 6,8 7,2 230
Dez 05 08 27 1,6 13 0,06 6,4 79 0,17 034 56 74 240
Mit-
telwert 0,7 2,2 28 1,9 17 0,18 4,0 56 021 036 12 7,3 170
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Anlage Monat AFS BSBs CSB 0, O NH;-N NO3;-N N o-P P T pH Redox
mg/l % mg/l °C mV

Unbepflanzter Jan 1,6 - 27 8,2 64 0,07 7,2 89 0,12 0,17 49 74 350

Teich Feb 6,3 - 34 14 117 0,09 6,7 8,6 0,08 0,16 4,1 7.8 350
Mrz 0,5 - 36 15 139 0,06 5,6 75 0,09 025 7,5 7,7 310
Apr 24 - 44 10 99 0,23 4,5 81 0,13 0,32 12 7,6 310
Mai 26 05 38 9,6 63 0,26 2,6 48 0,19 036 17 7,9 230
Jun 1,4 - 36 7,3 81 0,24 3,3 48 021 033 20 74 210
Jul 0,7 59 39 3,1 42 0,52 1,6 42 040 0,58 21 7,5 80
Aug 2,8 3,1 34 1,4 15 0,66 2,3 4,6 043 0,60 19 74 40
Sep 28 22 35 3,2 38 0,32 3,5 6,1 027 044 16 7,7 100
Okt 51 0,8 33 5,7 63 0,14 3,2 57 024 037 13 7,7 140
Nov 30 1,3 29 6,3 47 0,07 5,7 74 0,16 027 63 7,5 310
Dez 05 24 29 6,0 48 0,14 6,9 9,0 0,14 027 52 7,6 270
Mit-
telwert 2,5 2,3 34 7,5 68 0,23 4.4 6,6 021 034 12 7,6 220

Graben erste

Halfte Jan 0,5 -- 28 6,1 47 0,09 8,0 10,1 0,17 022 44 72 310
Feb 12,0 -- 32 8,0 62 0,26 7,3 95 0,14 026 44 74 240
Mrz 0,5 -- 35 13 110 0,03 6,4 6,5 006 0,18 7.8 7,3 300
Apr 1,1 - 33 11 103 0,05 5,8 73 0,12 026 13 7,3 290
Mai 2,0 - 31 5,7 58 0,19 4,8 64 022 031 16 74 250
Jun 0,6 -- 34 2,8 41 0,17 4,5 6,5 037 044 19 72 220
Jul 1,9 - 31 0,3 4 0,29 3,6 58 061 0,70 20 7,3 170
Aug 97 4,6 32 04 5 0,30 3,2 54 045 0,68 19 7,0 60
Sep 29 - 32 0,9 9 0,19 5,6 7,2 030 037 16 7,4 200
Okt 0,5 22 28 2,7 10 0,17 6,1 80 039 045 13 7,2 280
Nov 0,7 1,0 28 44 36 0,09 8,7 10,7 0,27 033 7,0 7,2 290
Dez 0,5 3,6 28 43 35 0,09 8,1 99 0,18 031 54 7,3 330
Mit-
telwert 09 2,9 31 50 43 0,16 6,0 7,8 027 038 12 7,3 240

Graben Ab-

lauf Jan 09 -- 27 6,0 45 0,08 7,2 88 0,19 021 35 7,3 320
Feb 1,9 - 29 11 75 0,06 7,3 87 0,15 0,19 32 74 320
Mrz 0,5 -- 30 14 110 0,04 6,0 72 0,10 020 6,6 7,4 300
Apr 1,8 - 35 12 113 0,03 4,2 58 0,07 0,14 12 74 300
Mai 1,6 -- 32 6,2 59 0,13 2,6 40 0,10 0,15 16 7,4 250
Jun 2,0 - 30 2,6 28 0,18 2,4 45 023 029 19 72 160
Jul 0,5 -- 26 04 4 0,28 0,9 2,8 041 039 19 7,3 30
Aug 1,3 56 38 03 3 0,37 1,2 2,8 0,57 0,78 18 7,0 0
Sep 1,7 51 30 1,2 12 0,24 3,1 47 026 031 14 7,5 190
Okt 0,5 08 29 2,2 19 0,26 3,3 49 042 049 12 72 160
Nov 0,7 1,1 28 54 42 0,08 7,4 8,8 027 033 52 74 310
Dez 0,5 05 30 50 39 0,13 7,1 93 022 036 36 74 310
Mit-

telwert 1,1 2,6 30 5,6 46 0,16 4,4 6,0 025 032 11 73 220
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Diagr. 7-2: Sieblinien des Sandfilters in Zulaufndhe und in Ablaufndhe als Mittelwert aus den Tiefen
0-5cm,10-15cmund 40-45cm (n =12)
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Diagr. 7-3: Temperaturverlaufe des Zulaufes und der Ablaufe der Bodenfilter
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Diagr. 7-5: Sauerstoffkonzentrationen in den Ablaufen der Bodenfilter
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Abb. 7-5: Monatsmittel der Redoxpotentiale im Zulauf und den Anlagenablaufen (n = 40 — 50)
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Diagr. 7-10: Nitratablaufkonzentrationen in Abhangigkeit von der Wassertemperatur in den Ablaufen
des Teiches mit Pflanzenschwimmmatten und des Unbepflanzten Teiches
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Abb. 7-8: In den Bodenfiltern und Teichanlagen fir die Denitrifikation produzierter BSBs (Abschatzung)



195

Tab. 7-5: Nitratkonzentrationen des Zulaufs und der Anlagenablaufe im Zuge der Regenereignissimu-
lationen

Datum Zu B1 B2 B3 B4 B5 B6 G G1
Uhrzeit NO:-N [mg/l]
12.11.07 7,25 1,92 5,42 5,91 8,14 7,01 8,33 785 9,11
7:30
12.11.07 7,25 1,54 5,21 5,85 7,07 6,53 8,03 740 7,71
12:00
13.11.07 7,51 1,55 5,18 5,99 8,68 7,00 8,16 8,24 9,05
12:00
14.11.07 7,36 1,49 5,20 4,16 5,58 6,91 7,09 5,30 6,19
16.11.07 9,19 1,93 5,67 5,96 8,97 7,43 8,32 8,03 8,08
18.11.07 9,51 1,92 5,85 5,57 8,34 7,20 8,30 765 8,53
20.11.07 8,80 2,03 6,13 6,07 8,52 7,31 8,16 7,04 8,77
4.2.08 8,40 2,74 5,77 6,91 7,11 7,18 7,12 5,28 --
9:30
4.2.08 8,40 2,89 2,85 6,85 6,88 6,86 7,31 5,29 -
12:30
4.2.08 8,40 2,90 6,09 6,92 7,00 6,94 7,39 5,02 -
15:30
5.2.08 8,40 3,02 6,07 7,39 8,13 7,41 7,45 5,70 --
9:30
6.2.08 8,80 3,63 6,16 7,61 8,69 7,42 7,81 5,92 --
8.2.08 8,91 3,82 5,83 7,37 7,45 7,59 7,70 6,33 -
10.2.08 9,76 3,76 5,43 6,74 7,73 7,40 7,58 6,99 -
12.2.08 9,86 3,69 5,79 6,74 8,00 7,59 7,83 7,35 -
9.6.08 8,96 0,12 0,88 0,12 0,66 2,31 0,65 0,67 2,66
9:10
9.6.08 7,73 0,32 1,09 0,29 1,06 2,59 1,41 0,67 --
17:30
10.6.08 9,75 0,26 0,97 0,34 1,82 2,28 1,25 0,94 -
8:30
10.6.08 6,18 0,12 0,78 0,28 1,56 2,57 1,34 0,83 --
15:15
12.6.08 8,23 0,12 0,52 0,30 0,68 2,77 0,73 0,51 2,34
9:30
16.6.08 9,05 0,24 0,39 0,12 1,47 2,50 0,67 0,12 3,05
16:05
26.9.11 8,87 5,26 0,12 1,27 4,30 2,42 4,64 6,25 7,29
8:00
26.9.11 8,87 5,10 0,12 1,55 4,31 2,42 4,66 -- --
16:00
27.9.11 9,63 5,62 0,12 1,95 6,33 2,16 4,73 6,12 7,11
8:00
29.9.11 9,69 2,45 0,12 3,06 3,57 2,19 417 501 7,16
4.10.11 7,77 2,96 0,12 3,55 4,02 1,53 2,28 432 6,02
6.8.12 10,10 1,23 0,27 0,24 0,42 0,12 0,23 0,12 0,24
7:00
6.8.12 11,20 4,31 1,73 0,15 0,62 0,43 0,94 0,18 2,65
16:00

7.8.12 10,40 2,85 1,43 0,12 1,03 0,12 1,07 0,12 3,02
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Datum Zu B1 B2 B3 B4 BS B6 G G1
Uhrzeit NOs-N [mg/I]

8.8.12 10,70 2,04 0,88 0,12 0,61 0,12 1,34 0,26 1,57

9.8.12 9,80 1,85 1,08 0,62 1,02 0,60 1,43 0,49 0,87

13.8.12 9,80 -- - 0,23 - 0,19 1,19 0,18 -

4,0 +*+Sandfilter mit

Lehm

3,5

3,0 @ Sandfilter
. 25 =
<t:\‘I) 2,0 =<Sandfilter mit
.g. 1.5 Léangsgriben
ZI >
2 o o

, X

8-6-4-202 46 81012141618
t nach Regenereignissimulation [d]

Diagr. 7-14: Nitratkonzentrationen der Sandfilter im Zuge der Regenereignissimulation Juni 2008
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Diagr. 7-15: Nitratkonzentrationen der Teiche im Zuge der Regenereignissimulation Juni 2008
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Tab. 7-6: Ergebnisse und Ausschlussgriinde von weiteren Spurenstoffen der ersten Messkampagne
2012

Elimination tliber 70 %
BZP4, Climbazol, Irgarol (B5, B6), Propiconazol (B6), TBEP (B6)

Elimination unter 40 % und im Bereich der Schwankungsbreite
Acesulfam, Benzotriazol, Carbendazim, Primidon, TBEP, TCPP, TCEP

Kein Arzneimittel
Climbazol, Irgarol

Anreicherung oder Bildung
Diuron (B3, B5), mehrere TPs von lopromid, Mecoprop, Terbutryn (B3)

Unter der Bestimmungsgrenze

2,6-Dichlorbenzamid, 10,11-DH-CBZ, Acetaminophen, Alachlor, Atrazin, Bentazon,
Bromacil, Bromoxynil, Chlorfenvinphos, Chlorophen, Chloridazon, Chlorpyrifos, Chlorto-
luron, Clofibrinsaure, Desethylatrazin, Diazepam, Dichlorprop, Dimethylaminophenazon,
Ethofumesat, Fenuron, Fluazifop, Haloxyfop, Joxynil, Isoproturon, Lenacil, Meprobamat,
Metalaxyl, Metamitron, Metazachlor, Methylphenacetin, Metolachlor, Metribuzin, N,N-
Didesmethyl-VLX, PFOA, Phenacetin, pp-DDA, Propyphenazon, PFOA, PFOS, pTSA,
Pyrithyldion, Quinmerac, Quinoxyfen, Roxithromycin, Sulfamerazin, Terbutylazin, Tolbu-
tamid, Triclocarban, Triclosan, TCP, TDCPP

B3 — Sandfilter mit Langsgraben
B5 — Teich mit Pflanzenschwimmmatten
B6 — Unbepflanzter Teich

160
140 ——=
120 e S

100 g v =

80—~
60 =

O-DM-TMD c/c,, [%]

40 SEC s

N S~
20 < =

Globalstrahlungs-Energie [kWh/m?]

Diagr. 7-16: O-Desmethyl-Tramadol-Konzentration relativ zur Ausgangskonzentration in Abhangigkeit
von der Globalstrahlungsenergie wahrend des in situ Photoabbauexperimentes
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Diagr. 7-17: Diclofenackonzentration relativ zur Ausgangskonzentration in Abhangigkeit von der Glo-
balstrahlungsenergie wahrend des in situ Photoabbauexperimentes

Tab. 7-7: Ausstol} der Klimagase Kohlendioxid, Methan und Lachgas aus den Versuchsanlagen, ab-
geschatzt nach MANDER et al. (2014)

CO; CHg4 N.O CO2 + CH; + N2O

Anlage mg/(m?-h) mg/(m?-h) mg/(m?-h) mg/(m*h) g/m?

Median  Mittel Min Max Mittel Min Max CO,-Aquivalente
Sandfilter 502 55 36 7,9 0,21 0,00 0,22 700 210
Sandfilter mit Lehm 502 47 36 7,9 0,19 0,00 0,22 675 249
Sandfilter mit
Langsgraben 502 80 6,0 93 0,25 0,00 0,31 776 133
Bepflanzter Teich 351 93 2,7 14,7 0,09 0,02 0,24 610 146
Teich mit
Schwimmmatten 351 85 2,7 14,7 0,08 0,02 0,24 588 157
Unbepflanzter Teich 351 93 2,7 14,7 0,09 0,02 0,24 610 146
Graben 351 101 2,7 14,7 0,10 0,02 0,24 632 138

Tab. 7-8: Abschatzung der jahrlichen Betriebskosten der Hobrechtsfelder technischen Feuchtgebiete

Aufgaben Turnus  Arbeiter Dauer Arbeitszeit Material Kosten
[n] [h/a] [€/a] [€/a]
Instandhaltung Damm, Bo6- jhrlich > 1dje 112 1646
schung, Zugangsweg Anlage
Instandhaltung und Repara- " . .
tur mechanischer Teile und ~ Souz 1xin 5 1dje 16 2000 2235
7a Schitz
Werkzeuge
Rundgang, Bewegung der .\ viich 1 32h 39 570
Schutze
Spllung der Drainagen alle 3 a 2 el 37 549
Anlage

Summe 5.000
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