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Kurzfassung

Kurzfassung

Im Rahmen des Forschungsverbundes "Exportorientierte Forschung und Entwicklung auf
dem Gebiet der Wasserver- und -entsorgung" kooperierten 11 deutsche Universitaten,
eine Fachhochschule und mehrere Industriepartner innerhalb von 24 Teilprojekten. Ziel
des Verbundprojektes war es, auch im Bereich der Abwasserbehandlung und
Wasserwiederverwendung, deutsches Wissen und die vielfaltigen praktischen
Erfahrungen auf diesem Gebiet verstarkt fur die internationale Zusammenarbeit verfigbar
zu machen.

Als Teilprojekt des BMBF-Verbundvorhabens war es Ziel des Projektes, deutschen
Firmen durch die Nutzung anerkannter Simulationsmodelle einen Wettbewerbsvorteil bei
internationalen Ausschreibungen oder Betreibertatigkeiten zu verschaffen. Durch das
Teilprojekt wurden zu diesem Zweck Hinweise fur die effiziente Nutzung dynamischer
Modelle erarbeitet und Hinweise fur die Bemessung und den Betrieb von Anlagen
gegeben. Im Fokus des Projekts standen dynamische Modelle fir Belebungsanlagen,
Teichsysteme und Anaerobreaktoren, sowie die dynamische Modellierung kompletter
Reinigungssysteme und somit die Moglichkeit der Kopplung der einzelnen dynamischen
Modelle untereinander.  Temperatureinflisse, verénderliche Zulaufbelastungen,
Spitzenbelastungen, Hemmungen und Sauerstoffeintrag wurden berlcksichtigt, um
Aussagen uber die Abbauleistung der Anlagen unter verschiedenen Rahmenbedingungen
machen zu kénnen und so die langfristige nachhaltige Nutzung sicherzustellen. Dafur
wurden umfangreiche Sensitivitdtsanalysen, Szenarienrechnungen und
Kalibrierungsstudien durchgefiihrt. Wéhrend fur Belebungsanlagen und Anaerobreaktoren
bereits international anerkannte Standardmodellansatze existieren auf die zurtickgegriffen
werden kann (ASM 1-3 und ADM 1), trifft dies fur Teichsysteme nicht zu. Die dynamische
Modellierung von Teichsystemen erforderte deswegen die Entwicklung neuer international
einsetzbarer Ansatze.

Das Belebungsverfahren wurde mit den bereits etablierten mathematischen Anséatzen der
Activated Sludge Modelle (ASM1 & ASM3) simuliert. Hierzu wurden Messdaten der Ruhr
Universitat Bochum im Labor- und Pilotmastab fir zwei unterschiedliche
Betriebstemperaturen von 15C und 30C verwendet. D ie ASM-Modelle erwiesen sich als
grundsatzlich geeignet, das Belebungsverfahren mit Nitrifikation/Denitrifikation far
Temperaturbereiche zwischen 15C und 30C mathemati sch zu beschreiben. Fiur die
Abbildung der verschiedenen Datensatze des Labor- und Pilotmalistabs wurde
Parametersatze fuir das ASM 1 und ASM 3 entwickelt. Eine Modifikation des in den
Modellen verwendeten Temperaturansatzes ist nach den Ergebnissen dieser Arbeit nicht
notwendig. Die Bemessung von Belebungsanlagen bei hohen Temperaturen kann
verfeinert werden, wenn kritische Lastfalle mit einem kalibrierten Modell (ASM1, ASM3)
analysiert werden. Hierfir wurden Vergleichsuntersuchungen zwischen Ergebnissen der
ASM-Modelle und vier deutschen Anséatzen A131 (1991, 2000) und HSG (1989, 1993)
durchgefuhrt. Die Analyse zahlreicher HSG-Belastungsszenarien zu verschiedenen
Sommer- und Winterbelastung, Regenwetterfall, Hemmwirkungen, Nahrstoffmangel, etc.
zeigte, dass durch Simulationsrechnungen sowohl die Bemessung des Reaktorvolumens
als auch die Auslegung der Bellfter optimiert werden kénnen, wenn dynamische
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Randbedingungen betrachtet werden. Kritisch sind fiur die Bellfterauslegung
Sommerlastfalle mit hoher CSB-Belastung und fir die Nitrifikation Winterlastfalle mit
hoher CSB-Belastung. Die Dynamik der Veréanderung der
Abwasserbedingungen/Temperatur spielt eine gro3e Rolle. Inwieweit die Bemessung
nach A131(2000) auch bei hohen Temperaturen lber 20C ausreichend ist, hangt in
starkem MalRe von der Hohe der Zulaufschwankungen im Tages-, Wochen- und
Jahresverlauf und zudem von den geforderten Ablaufkonzentrationen (Tagesmittel oder
qualifizierte Stichprobe) ab.

Obwohl Teichsysteme durch eine Vielzahl von Einflussfaktoren und Relationen
gekennzeichnet sind, sind auch fir die Reinigungsleistung in Teichen grundsatzlich die
gleichen aeroben und anaeroben Prozesse von Bedeutung wie in anderen biologischen
Reinigungsverfahren. Dies erlaubt es, die Modellierung der verschiedenen Teichsysteme
im Projekt auf den ASM-Modellen bzw. dem ADM1 basieren zu lassen. Das bedeutet die
Prozesse des Kohlenstoffabbaus, der Nitrifikation und Denitrifikation sowie die anaeroben
Prozesse der Fermentation konnten simuliert werden. Besonders der Berechnung der
Gasproduktion und des Methananteils im Gas mit ihrer Relevanz fir den Klimaschutz kam
grol3e Bedeutung bei. Grundsatzlich konnten Modelle fir Anaerob-, Fakultativ, Aerob- und
Schonungsteiche entwickelt werden. Hierbei erfolgte zusétzlich die Einbindung eines
geeigneten mathematischen Ansatzes zur Beschreibung des Algenwachstums auf NH,4
und NO; und des Algensterbens. Da der Lichteinfluss fur die Photosynthese von so
grofRer Bedeutung ist, wurde die Lichtintensitat tber die Tiefe der Teiche in Abhangigkeit
des TS-Gehalts berechnet. Des Weiteren wurden Gasaustauschprozesse zwischen
Flissig- und Gasphase implementiert. Der Windeinfluss wird auch modelltechnisch durch
vom Wind abhéngige Sauerstoffeintrdge im Modell berticksichtigt. Des Weiteren wurden
Gleichungen fur die Dissoziationsgleichgewichte beispielsweise von NH,*/NH; sowie von
CO,/HCO3 und den pH-Wert entwickelt. Neben den rein biologischen Prozessen erfolgte
die Simulation der hydraulischen Misch- und Sedimentationsprozesse in den Teichen
Uber die Verschaltung einzelner CSTR-Reaktoren, welche die unterschiedlichen Zonen in
den Teichen abbildeten. Als Ergebnis liegen validierte Teichmodelle vor, die aufgrund der
implementierten Gesetzmaliigkeiten sehr weitgehend auch international fur verschiedene
Abwasser und Temperaturen eingesetzt werden kénnen.

Die anaerobe Kommunalabwasserbehandlung bei Umgebungstemperaturen wurde mit
dem Anaerobic Digestion Model No. 1 (ADM1) simuliert. Die erhobenen Messdaten der
Leibniz Universitdt Hannover konnten Uber einen Zeitraum von 45 Wochen mit hoher
Genauigkeit abgebildet werden. In dem Modell wurden die Prozesse der Hydrolyse und
des methanogenen Stoffumsatzes mit Temperaturtermen basierend auf der Arrhenius-
Gleichung erweitert. Diese Modifikation erméglicht die Modellanwendung auch bei stark
variierenden Betriebstemperaturen. Die Kalibrierung des sehr komplexen biochemischen
Modells konnte auf Grund dieses Vorgehens zudem auf wenige kinetische Parameter
beschrankt werden. Die Simulationsrechnungen zeigten deutlich den grof3en Einfluss des
im Reaktorablauf gelosten Methans auf den maximal zu erreichenden CSB-Abbau auf.
Gerade bei niedrigen Betriebstemperaturen sowie einer geringen Zulaufverschmutzung ist
die Effizienz des technischen Verfahrens stark begrenzt. Basierend auf dem kalibrierten
Simulationsmodell wurde der CSB-Abbaugrad fir variierende Randbedingungen
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berechnet. Die hydraulische Aufenthaltszeit wurde dabei als alleiniger
Bemessungsparameter zur Festlegung des Reaktorvolumens definiert. Die
Simulationsergebnisse geben detaillierte Hinweise zur Bemessung der anaeroben
Kommunalabwasserbehandlung hinsichtlich unterschiedlicher Betriebstemperaturen,
Zulaufverschmutzungen und hydraulischen Aufenthaltszeiten.
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1 Aufgabenstellung / Ziele im Projekt

1.1 Aufgabenstellung

Ziel des Projektes war es, deutschen Firmen durch die Nutzung anerkannter
Simulationsmodelle einen Wettbewerbsvorteil bei internationalen Ausschreibungen und
Betreibertatigkeiten zu verschaffen. Zu diesem Zweck sind Hinweise fur die effiziente
Nutzung der Modelle fir verschiedene Regionen erarbeitet worden. Mit Hilfe der
Simulationsrechnungen wurden in Kooperation mit den anderen Teilprojekten Hinweise
und Richtwerte fir die Bemessung und den Betrieb von Anlagen entwickelt. Es war
zudem Aufgabe, wichtige Einflisse wie Temperatur, veranderliche Zulaufbelastungen,
Spitzenbelastungen, Hemmungen und Sauerstoffeintrag zu beriicksichtigen, um mit Hilfe
der Simulationsmodelle Aussagen Uber die Abbauleistung der Anlagen unter
verschiedenen Randbedingungen machen zu kénnen und so die langfristige nachhaltige
Nutzung sicherzustellen. Mit Hilfe des Forschungsantrages wurden sowohl Lésungen fir
die Anwendung der Simulation zur verfeinerten Bemessung von Anlagen entwickelt als
auch Hinweise zur Betriebsoptimierung mit Hilfe der mathematischen Modelle erarbeitet.

1.2 Arbeitsvoraussetzungen

Personalmittel

Mit den von der férdernden Stelle zur Verflgung gestellten Personalmitteln wurden
wissenschaftliche Mitarbeiter und studentische Hilfskrafte der TU Minchen finanziert. Die
Mitarbeiter des Lehrstuhls in Minchen haben langjahrige Erfahrung im Bereich der
mathematischen Simulation von Anaerobreaktoren und Belebungsanlagen.

Sachmittel

Am Institut standen zudem zahlreiche Geratschaften aus dem Bereich der Chemie und
Mikrobiologie zur Verfigung. Fur die Durchfihrung der Simulationen lagen die
Softwareprodukte MATLAB/SIMULINK  und SIMBA  vor. Ein  geeigneter
Simulationsrechner, der in der Lage war, auch komplexe Differentialgleichungen zeitnah
zu losen, wurde aus dem Vorhaben finanziert.

1.3 Planung und Ablauf des Vorhabens

Der zeitliche Aufwand fir das Projekt und dessen Arbeitsprogramm gehen aus
untenstehendem Zeitplan hervor.

Die Tabelle stellt den geplanten Projektzeitplan dar. Fir das Projekt war laut
Bewilligungsschreiben eine Laufzeit bis 30.04.2008 festgesetzt. Der Projektverlauf und die
Abstimmung mit anderen Teilprojekten hinsichtlich der notwendigen und lieferbaren
Messdaten erforderten eine Laufzeitverlangerung des Vorhabens bis Oktober 2008.
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Tabelle 1: Veranschlagter Zeitplan fur das Teilprojekt
TU Minchen
Arbeitspaket 1. Jahr 2. Jahr 3. Jahr
0.5 0.5 1
Al
Versuchsprogramm
A2 Datenbank 0.5 | 0.5 05| 05
A3 Modellkopplung 0.5 0.5 |05
L 0.5 | 05 1
A4 Sensitivitats-
analyse
A5 Simulationen 10|15| 1 (o5 1|1]|2]|10]|05 1 (05
A6 Vereinfachung 05 (1 1]05
A7 Bemessung 0.5 05| 05 0.5 0.5
A8 Leitfaden 0.5 0.5
A9 Berichte 0.5 0.5 1
Summe MM 1 1 1 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2
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2 Wissenschaftlicher und technischer Stand des
Wissens

2.1 Berechnung von Belebungsanlagen

In der Siedlungswasserwirtschaft besteht die gréRte Erfahrung der Modellierung in der
Abbildung der biologischen Aktivitat in Belebungsanlagen. Erste Modelle wurden bereits
Anfang der 80er Jahre entwickelt und fihrten zu der Entwicklung des Activated Sludge
Model No. 1 (HENZE et. al., 1987). Ublicherweise werden heute die Prozesse des
Kohlenstoffabbaus, der Nitrifikation und Denitrifikation sowie der biologischen und
chemischen Phosphorelimination in den Modellen bericksichtigt. Der Schwerpunkt
neuerer Modelle liegt auf der Beschreibung der vermehrten biologischen
Phosphorelimination, bei der im anaerobem Milieu unter Phosphorriickldsung Substrat
von der Biomasse gespeichert wird, welches nachfolgend im aerobem und anoxischen
Milieu unter Aufnahme von Phosphor flr das Biomassenwachstum genutzt wird.

Auch fir die Auslegung von Belebungsanlagen liegen verschiedene Modelle zur
biologischen  Stickstoff- und Phosphorelimination vor. Im Rahmen eines
Forschungsvorhabens wurden von WICHERN (2004) verschiedene Bemessungsmodelle
aus den USA (EPA, ECKENFELDER, SEN, WEF, CASEY), aus Japan (ICHIMURA),
Suidafrika (WENTZEL, BARNARD), Danemark (JANSEN), Schweiz (GUJER), Osterreich
(NOWAK & SVARDAL), England (BOON) und aus Deutschland (A131, HSG) untersucht.
Es zeigte sich, dass die Bemessungsergebnisse stark variieren. Die genannten
Untersuchungen haben KEHL et al. (2008) vertieft und die Bemessungsmodelle mit Hilfe
detaillierter mathematischer Verfahren analysiert. Diese Erkenntnisse gehen in ein
anderes Projekt des Verbundes ein (TOOLKIT, FKZ02WAOQ0575). Innerhalb des hier
vorgestellten Projektes wurden die Ergebnisse der Bemessungsmodelle als Grundlage
verwendet, um anhand von Szenariorechnungen die Dimensionierung von Anlagen bei
hoheren Temperaturen zu untersuchen (s.a. ALEX et al., 2008 und SCHLOSSER et al.,
2001).

Fur die dynamische Simulation wurden die Modelle der EAWAG (RIEGER et al., 2001) in
Verbindung mit dem ASM 3 (GUJER et al., 1999), das ASM 1 (HENZE et al., 1987) und
das Modell FUKA (UHLENHUT et al., 2001) verwendet. Fir die dynamische Simulation
anaerober Prozesse kam das ADM 1 (BATSTONE et al.,, 2002) zur Anwendung.
Verschiedene Typen von Teichanlagen wurden mit eigens hierflr entwickelten Modellen
gerechnet, wobei hier besonders der Algenproduktion und der Wirkung der
Sonneneinstrahlung grof3e Bedeutung beigemessen wurde. Von der Fachhochschule
Emden vertiefte desweiteren Untersuchungen zu verschiedenen Biofiimsystemen auf
Grundlage eines Modells aus SIMBA (ALEX et al., 2007). Allen Modellen ist gemeinsam,
dass sie zur Beschreibung der biochemischen Prozesse die PETERSEN-Matrix
(PETERSEN et al., 2000) verwenden, bei der die biochemischen Umsatzprozesse in der
stéchiometrischen Matrix quantifiziert werden und die kinetischen Prozesse mit Hilfe von
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Monod-Termen festgelegt werden. Die Berechnungen wurden mit der Software SIMBA
4.2 (2005) & 5.0 (2007) sowie MATLAB/SIMULINK (2005, 2007) durchgefihrt.

Activated Sludge Model No. 1 (ASM 1)

1987 wurde von der IAWQ (International Association on Water Quality) das Activated
Sludge Modell No.1 (ASM1, HENZE et al., 1987) verdffentlicht. Dieses Modell dient der
dynamischen Simulation von Belebungsanlagen und bildet den Abbau organischer
Substanz sowie die Umwandlung der Stickstoffverbindungen (Nitrifikation/Denitrifikation)
ab. Prozesse zur Abbildung der Phosphorelimination sind nicht enthalten. Es handelt sich
um ein volldynamisches Modell, bei dem sowohl der Zulauf, die Biomassenentwicklung
und der Stoffabbau Uber die Zeit veranderlich sind. Die verschiedenen Vorgange des
Modells werden Uber 13 mehrfach miteinander gekoppelte Differenzialgleichungen
beschrieben. Das ASML1 hat sich vielfach bewébhrt, ist jedoch in der Kalibrierung durch die
Verwendung zahlreicher Stoffgruppen schwerer als der Nachfolger ASM 3 zu kalibrieren.

Activated Sludge Model No. 3 (ASM 3)

Das Activated Sludge Model No. 3 wurde 1999 von der IWA Task Group on Mathematical
Modeling for Design and Operation of Biological Wastewater Treatment (GUJER et al.,
1999) publiziert. Bessere Mdoglichkeiten zur Identifizierung biologischer Prozesse haben
zu der Entwicklung dieses Modells fur die mathematische Beschreibung der Nitrifikation,
Denitrifikation und des Kohlenstoffabbaus gefiihrt. Anders als im ASM 1 (HENZE et al.
1987) berticksichtigt das neue Modell auch die Speicherung organischer Substrate in der
Biomasse, was besonders bei der Modellierung von Blahschlamm, aber auch fir die
vermehrte biologische Phosphorelimination von Bedeutung ist. Die Reduzierung
heterotropher Organismen durch Sterben, Lyse, Fral3 etc. wurde mit dem Prozess der
endogenen Atmung beschrieben. Da der Energiegewinn fir die Biomasse bei der
Reduktion von Nitratstickstoff geringer ist als bei der Verwendung von Sauerstoff, wurden
gegeniuber dem aeroben Milieu verringerte anoxische Ertragskoeffizienten verwendet. Die
Hydrolyse schwer abbaubaren CSB ist nicht mehr von den Milieubedingungen abhéngig
und hat zudem einen geringeren Einfluss als im ASM1, da mit der Prozessbeschreibung
der endogenen Atmung kein neues schwer abbaubares Material produziert wird. Die
Hydrolyse von Stickstoff wurde an die CSB-Hydrolyse gekoppelt. Sterberaten der
heterotrophen und autotrophen Biomasse sind unter anoxischen Bedingungen reduziert
(NOWAK, 1996; SIEGRIST et al., 1999). Die nachfolgenden Simulationen wurden auf
Grundlage der Kalibrierung von KOCH et al. (2000) vorgenommen. Der leicht abbaubare
CSB sollte anders als in der Originalverdffentlichung des ASM3 angegeben mit Hilfe von
Respirationsmessungen bestimmt werden.
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EAWAG-BioP-Modul

Mit dem EAWAG-BioP-Modul (RIEGER et al., 2001) wird die vermehrte biologische P-
Elimination in das ASM3 integriert. Grundlegende Uberlegungen des ASM3 sind auch im
EAWAG-BioP-Modell wieder zu finden. Der Prozess der endogenen Atmung ersetzt den
Prozess der Lysis, der im ASM 1 verwendet wird. Verschiedene Ertragskoeffizienten fir
aerobe und anoxische Zustande werden genutzt und die Reduzierung heterotropher und
autotropher Biomasse im anaeroben Milieu wurde vernachlassigt. Das Modell fligt 11
Prozesse flr die vermehrte biologische Phosphorelimination zum ASM 3 hinzu. Die
Fermentation von CSB wurde nicht modelliert, da diese fir kommunales Abwasser nicht
die Ricklésung von Phosphat unter anaeroben Zustanden zu begrenzen scheint. Ebenso
wurde Glykogen als Speicherstoff der vermehrt Polyphosphat akkumulierenden
Organismen (PAO) nicht bertcksichtigt. Die Prozesse der chemischen Fallung kdénnen
aus dem ASM2d (HENZE et al., 1999) tbernommen werden.

2.2 Berechnung von Teichanlagen

Teichanlagen sind in Vvielfacher Ausfihrung und in Kombination mit anderen
Abwasserreinigungsverfahren in der kommunalen und industriellen Abwasserbehandlung
zur Anwendung gekommen. In ausléndischer Literatur finden sich zum Teil sehr komplexe
Bemessungsansatze, die sowohl die Verschaltung unterschiedlicher Teichtypen
bericksichtigen aber auch Aussagen zum Abbau des Kohlenstoffes und der Nahrstoffe
machen.

Modellierung und Bemessung von Teichsystemen

Im Wesentlichen existieren 4 verschiedene Typen von Berechnungsverfahren fir die
Bemessung von Teichanlagen: a) eine Bemessung auf Basis der Frachten (Loading
rates), b) empirische Bemessungsansatze, c) reaktortheoretische Ansatze und d) die
mathematische Simulation (SHILTON, 2005). Die Verfahren auf Basis von Flachen- oder
Raumbelstungen stellen Black-box-Ansétze dar, die das erforderliche Teichvolumen oder
die Teichflache aus Parametern wie Einwohnergleichwerten, Zuflussraten und BSB-
Frachten bestimmen. Die empirischen Ansatze versuchen, die zahlreichen Variablen, die
auf die Reinigungsleistung des Teichs Auswirkungen haben kénnen, genauer zu
bertcksichtigen. Dennoch wird der Teich weiterhin als “Black-Box” betrachtet, so dass
tatsachliche biochemische Vorgange nicht detailliert abgebildet werden kénnen.
Reaktortheoretische Bemessungsansatze nutzen die Erfahrungen aus der Reaktortheorie
der Verfahrenstechnik. Trotzdem werden in diesen Ansatzen die zahlreichen
EinflussgroRen nur stark vereinfacht tiber eine Abbaurate erster Ordnung bertcksichtigt.,
Wesentliche Einflussgréflen und Mechanismen werden in die Gleichungen nicht
einbezogen.

Die Ansatze der dynamischen Simulation berlicksichtigen in weit starkerem Mal3e
tatsachliche dynamische Umsatzvorgange in den Teichen, sind dafir aber auch weitaus
komplexer. In Teichanlagen kann die Berucksichtigung der Dynamik sehr relevant sein,
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da besonders dort dynamische Faktoren wie pH-Wertdnderungen, Temperatur und
Sonnenlicht das Vorkommen und die Aktivitat der Mikroorganismen bestimmen. Aufgrund
der weitaus geringeren Steuerungsmdoglichkeiten der Teichsysteme im Vergleich zu
anderen Reinigungstechnologien wird die Reinigungsleistung weitgehend durch externe
Veranderungen in den Umweltbedingungen und Selbstregulierungsmechanismen
beeinflusst.

Ein sehr friher Versuch, Teiche dynamisch zu simulieren, erfolgte bereits 1979 von
FRITZ et al. (1979). Das Modell lieferte bereits ,recht verniinftige* Ergebnisse (SHILTON,
2005). Erst 1992 modifizierten COLOMER und RICO (1992) das Modell und kamen damit
zu besseren Ergebnissen. Dies gelang durch die Ausnahme der Prozesse der
Nitratstickstoffproduktion und des -abbaus. XIANG-HUA et al. (1994) empfahlen,
systematischer auf die Nahrstofftransformationsprozesse einzugehen. KAYOMBO et al.
publizierten 1999 ein neues Modell und gaben an, dass das Modell ein Fortschritt in
Bezug auf das Modell von Fritz et al. und Xiang-Hua et al. sei. Hauptsachlich deshalb,
weil in deren Modellen der Einfluss des pH auf heterotrophe Bakterien und
Algenaktivitate, sowie die limitierende Wirkung von Stickstoff und Phosphor nicht
bertcksichtigt seien. In den darauf folgenden Jahren wurden eine Reihe weiterer Modelle
publiziert (MASHAURI und KAYOMBO, 2002; BANKS et al, 2003; BERAN und KARGI,
2005; DOCHAIN et al., 2003; SOLER et al.,2000; SENZIA et al. ,2002; GEHRING et al.,
2009). Dennoch hat die dynamische Simulation von Teichanlagen international bei weitem
noch nicht den Stellenwert erreicht, den sie z.B. bei Belebungsanlagen erlangt hat. Mit
den oben genannten Modellen existieren zwar vereinzelte Ansatze, dennoch liegt noch
keine Standardreferenz mit dem Stellenwert eines ASM 1-3 oder eines ADM1 vor.

Neben den mathematischen Modellen, die versuchen, die Dynamik der biologischen
Prozesse im Teich abzubilden, existieren komplexe CFD Modelle (Computational Fluid
Dynamics), die es erlauben, physikalische, hydrodynamische und geometrische Variablen
einzubeziehen (SHILTON, 2005; ABBAS et al., 2006). Diese Ansétze koénnten in Zukunft
vor allem deswegen eine Rolle spielen, weil immer noch viele Teiche in Bezug auf ihre
hydrologischen und hydraulischen Parameter schlecht dimensioniert sind. Da eine
schlechte hydraulische Dimensionierung die Reinigungskapazitat deutlich beeinflussen
kann (PERSSON und WITTGREN, 2003), ist zu erwarten, dass auch CFD-Modelle
verstarkt eingesetzt werden. In diesem Zusammenhang werden auch integrierte Modelle,
die sowohl die hydraulischen Bedingungen, als auch die kinetischen Prozesse abbilden,
in der Zukunft von Bedeutung sein. Aufgrund des nétigen hohen Ressourceneinsatzes
sind diese gekoppelten Ansatze im Moment aber noch kaum praktikabel und spielen
gegenwartig in der Bemessungspraxis nur eine geringe Rolle (SHILTON, 2005).
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Technische Grundlagen

Als einer der groften Nachteile von reinen Teichsystemen ist der sehr hohe
Flachenbedarf fir die Abwasserreinigung zu nennen. Oft kann eine vorgeschaltete
anaerobe Stufe schon eine Halbierung des Flachenbedarfes bewirken und so gleichzeitig
die Baukosten reduzieren (KLOSS, 2002). Alternativ zu anaeroben Teichen k&nnen in
Entwicklungs- und Schwellenlandern Imhoff-Tanks, UASB-Reaktoren oder nach
Feststoffabtrennung anaerobe Filter zur Anwendung kommen. Der Einsatz dieser
Systeme erleichtert in vielen Fallen auch die Sammlung und Verwertung des produzierten
Biogases. Eine Freisetzung des klimaschadlichen Methans kann unterbunden werden.
Tropfkorper bieten sich als kostenginstiges Verfahren zur Stickstoffelimination besonders
bei groRem natirlichem Gefédlle an, wenn eine Verwertung der Nahrstoffe in der
Landwirtschaft nicht erfolgen kann.

Die folgende Tabelle stellt typische Bemessungswerte flr die wichtigsten Teicharten in
Schwellen- und Entwicklungslandern gegenuber.

Tabelle 2: Typische Bemessungswerte fur Teiche (METCALF&EDDY, 1991, KLOSS

2002).
Teichart

Parameter Ein-  Algenteich Aerober Fakultativer Anaerober  Belifteter

heit Schénungs- Teich Teich Teich

Teich
Strémungs- - Intermittierend Intermittierend Durchmischte Komplett
zustand durchmischt durchmischt Oberflachen- durchmischt
schicht
Teichgrofe ha 0,2-0.8 0,54 0,54 0,2-0.8 0,54
Anordnung - In Reihe In Reihe oder In Reihe oder InReihe In Reihe oder
parallel parallel parallel
Aufenthaltszeit d 4-6 5-20 5-30 20-50 310
Tiefe m 0,3-0.5 1-1.5 1-2.5 2-5 2-6
pH - 6,5-10,5 6,5-10,5 6,5-8.5 6,5-7.2 6,5-3
Optimale °C 20 20 20 30 20
Temperatur
BSBs-Flachen- kg 90-180 ==17 50-200 230-570
Belastun
J ha d

BSBs Raum- kg 60-120
Belastung o d
BSBs-Umsetzung % 80-95 G0-20 80-95 50-85 80-95
Algen- ma/l  100-260 310 3-20 0-3
konzentration
TS im Ablauf mg/l  150-300 10-30 40-80 80-160 80-250

Innerhalb dieses Projektes wurden dynamische Modelle fir anaerobe Absetzteiche,
fakultative Teiche und aerobe Teiche entwickelt. Messdaten lagen jedoch nur fir
anaerobe und fakultative Teiche vor, so dass auch nur die Modelle fir diese beiden
Teichtypen verifiziert werden konnten. Die drei Typen sind nachfolgend kurz vorgestellit.
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Anaerobe Teiche

Anaerobe Abwasserteiche werden haufig fur die primare Behandlung von Rohabwasser
eingesetzt und haben Vorteile durch die kostengiinstige Elimination von Kohlenstoffen.
Durch deren groRere Tiefe von 4-5 Metern gegentber fakultativen Teichen haben sie
einen um den Faktor 10 geringeren Flachenbedarf (PESCOD, 1996). Anaerobe Teiche
werden besonders dann eingesetzt, wenn das Abwasser einen hohen Anteil an
absetzbarem Material enthdlt (SAQQAR und PESCOD, 1995) und wenn die
Reinigungstemperaturen im System dauerhaft Uber 15°C gehalten werden kdnnen.

Die Aufenthaltszeit des Abwassers liegt zwischen 3 bis 6 Tagen. Ubliche
Raumbelastungen werden mit Werten Uber 100ggsgs/(m3*d) angegeben. Anaerobe Teiche
sind sehr leistungsfahig hinsichtlich der Entfernung von Nematodeneiern, aber wenig
effizient beziiglich fakaler Keimentfernung.

Partikuldres organisches Material

Proteine, Kohlenhydrate, Fette

Hydrolyse 60 % oo ////Sj% Hydrolyse

' —— I
Aminosduren, Zucker Fettzduren
Fermentation \ anaerobe Oxidation
20 %
leicht filichtige Sauren
12 % 5%
34 % 11 %
¥ +
24 % 11 %
Acetat — T Wasserstoff
acetagens 0% 30%/ hydrogene
Methanogenese \ / Methanagenese
Methan

Abbildung 1: Biochemie eines anaeroben Systems (GUJER und ZEHNDER, 1983)

Die Abbauschritte von organischem Material in einem anaeroben Teich sind die gleichen
wie in anderen anaeroben Abwasserreinigungsanlagen. Abbildung 1 zeigt die
grundlegenden Abbauschritte. Zuerst wird das organische Material von s&urebildenden
Bakterien zu organischen Sauren umgeformt. Die organischen Sauren werden
anschlieend von methanogenen Bakterien zu Kohlendioxyd- und Methangas abgebaut.
In diesen Reaktionen wird der im organischen Material enthaltene Sauerstoff als
Wasserstoffakzeptor benutzt. Die methanogenen Bakterien sind strikte Anaerobier, die
negativ auf die Anwesenheit freien Sauerstoffs reagieren.
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Die anaeroben Reaktionen laufen in der bodennahen Schlammschicht eines Teiches ab.
Hochsteigende Gasblasen sollen die anaeroben Mikroorganismen auch in die
Uberliegende Wasserschicht tragen und somit dazu beitragen, die Schichten zu
durchmischen. Dadurch wird organisches Material, das sich nach dem Absetzvorgang
noch in der Wasserschicht befindet, trotzdem anaeroben Bakterien zur Verfligung gestellt.
Noch ist wenig bekannt Uber den Einfluss des Verhaltnisses der Schlammschicht zu
Wasserschicht in anaeroben Teichen. Es ist jedoch naheliegend, dass je gro3er dieses
Verhéltnis (je seichter der Teich) ist, desto besser die Verteilung der anaeroben Bakterien
ist. Des Weiteren diffundieren organische Sauren aus der Schlammschicht in die
Wasserschicht.

Anaerobe Teiche verursachen wegen der Freisetzung von Schwefelwasserstoff (H,S)
Geruchsprobleme. Schwefelwasserstoff wird dann im Zuge der anaeroben Prozesse
produziert, wenn Schwefel im zulaufenden Abwasser vorhanden ist und der pH-Wert
unter 7,5 liegt.

In anaeroben Teichen sammeln sich grofere Mengen Schlamm an. Es empfiehlt sich
deshalb, den Schlamm in etwa alle 5 Jahre zu entfernen. Der Schlammanfall pro EW und
Jahr betrégt ca. 0,03-0,05m3/(EW*a) (GLOYNA, 1971) bzw. 0,01m3%(EW*a) (VON
SPERLING, 1996). Die Schlammverteilung auf dem Grund des Teiches ist nicht
homogen, die maximale Schlammschichththe stellt sich nicht nahe des Zulaufes zum
Teich ein, da dort die Einleitungsgeschwindigkeit des Abwassers noch relativ grof ist.

Fakultative Teiche

Fakultative Teiche sind an der Wasseroberfliche aerob und am Grund anaerob.
Kohlenstoff wird hauptsachlich durch Methanvergarung abgebaut. Ein grol3es Problem bei
herkbmmlichen Teichsystemen ist, dass durch Wind sauerstoffreiches Abwasser in die
anaerobe Zone getragen wird und somit methanogene Bakterien durch gel6sten
Sauerstoff gehemmt werden. Im fakultativen Teich findet die Vergarung des CSB nach
der Sedimentation der Partikel in tiefen Gruben statt (siehe Abbildung 2). Das
Rohabwasser wird am Grund des Teiches mit geringer Vertikalgeschwindigkeit
eingeleitet, so dass der Grofdteil an absetzbaren Stoffen in der Grube verbleibt. Die
Oberflachengeschwindigkeit ist so niedrig ausgelegt (<2,5 m/d), dass sich zudem die
meisten Parasiten in der Grube absetzen. Gasblasen, die aufsteigen, tragen Feststoffe
zeitweilig in hohere Zonen. Dadurch bildet sich eine anaerobe Schlammdecke, die als
Filter fur Partikel des Rohabwassers wirk.

Ein gut geplanter fakultativer Teich hat BSBs-Abbauleistungen von 60% bis 80%. Die
Leistung fakultativer Teiche wird ungeniigend, wenn die Algenkonzentration unter
300pgcha/L  Chlorophyll A fallt, weil unterhalb dieser Algenkonzentration die
Sauerstoffproduktion negativ sein kann (PEARSON, 1996). Die typische Tiefe eines
fakultativen Teiches liegt bei 1,5-2 m. Es werden Aufenthaltszeiten fir die Flissigphase
von 15-45 d angestrebt. In der oberflachennahen Wasserschicht ergibt sich ein
Gleichgewicht zwischen Sauerstoffproduktion und —verbrauch. Der nétige Sauerstoff wird



2. Wissenschaftlicher und technischer Stand des Wissens 10

Algen mittels Photosynthese gebildet. Bakterien produzieren wiederum CO,, das von
Algen verbraucht wird. Die Gleichungen fir Photosynthese und Atmung sind identisch,
finden jedoch in entgegen gesetzten Richtungen statt (Von SPERLING und
CHERNICARO, 2005):

Photosynthese:
CO,+H,O+Energie>organisches Material+O,
Atmung:

organisches Material+0O,~> CO,+H,O+Energie

Da fiir die Photosynthese eine Lichtquelle nétig ist, sollten fakultative Teiche bevorzugt an
Standorten mit hoher Sonneneinstrahlung gebaut werden. In fakultativen Teichen treten
kaum Geruchsprobleme auf, weil der Schwefelwasserstoff in der aeroben Schicht an der
Wasseroberflache durch chemische und biochemische Prozesse zu Sulfat oxidiert wird.

'H. &
.

]
O _  Sonnenenergie
b

I
vorherrschender Wind

(
;H&-.JH}' { ..ﬂ _['2}

CHO+0: = COHO  COs+2H0— CHO4O0+HD

= =

i -.~ |
Zulauf Abgetz s y “-JL Absetz-
one 1 4  zone
Fermentationszons
(3)
Abwasserzulauf 5 (CH.0) > CH.CO0H
) (4)
Reaktionen o CH.COOH > CH+CO, (70%)
(1) Aerobe Oxidation (5)
{2} Photosynthese CO.+4H.0 = CH,+2H.0{30%)

(3) Organische Saurenbildung
i4) Methanfermentation
(3) Kohlendioxydreduktion

Abbildung 2: Schnitt durch einen fakultativen Teich mit den wichtigsten biochemischen
Reaktionen
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Aerobe Teiche

Aerobe Teiche mit separaten Beluftungseinrichtungen haben relativ  hohe
Umsatzleistungen und &hneln den biologischen Reaktoren von Belebungsanlagen. Sie
werden somit vorwiegend zur CSB- und Stickstoffelimination eingesetzt. Besonders
hinsichtlich der Stickstoffelimination erzielen aerobe beluftete Teiche hdhere
Umsatzleistungen als Teiche, die nur naturlich Uber die Photosynthese beliftet werden.

3.

Abbildung 3: Belufteter Abwasserteich fur 78 Einwohner in Grof3 Flotow (TU Berlin).

Die speziell fur Teiche entwickelten Belufter bewirken gleichzeitig eine Umwalzung. Damit
sich die Schwebstoffe absetzen konnen, wird entweder eine Ruhezone oder ein
nachgeschalteter Absetzteich benétigt. Bemessungskriterien sind entweder die BSBs-
Raumbelastung oder die BSBs-Flachenbelastung. Die maximale fir die Bemessung
anzusetzende BSBs-Raumbelastung betragt Bg<= 25g/(m3-d) bei einer Wassertiefe von
h=1,5-3,5m.

2.3 Berechnung von Anaerobanlagen

Zwei der wichtigsten Dimensionierungs- und BetriebsgréRen eines Fermenters sind die
Faulraumbelastung sowie die hydraulische Verweilzeit (mittlere Aufenthaltszeit). Bei einer
hohen Abwasserkonzentration ist die Raumbelastung der mafigebliche Parameter. Bei
niedrigen Konzentrationen, wie es bei kommunalem Abwasser in der Regel der Fall ist, ist
die Aufenthaltszeit der maRRgebliche Bemessungsparameter (BISCHOFSBERGER et al.
2005).

Die so genannte Faulraumbelastung gibt an, welche Menge an organischer Substanz
dem Fermenter pro Zeiteinheit zugefihrt wird. Zur besseren Vergleichbarkeit wird diese
Grol3e auf das Reaktorvolumen bezogen:

Q=ec

B. =
B Vj‘
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Wobei Bg die Faulraumbelastung (kgcsg/(m>*d)), Q der Zulaufvolumenstrom (m?d), ¢ die
Konzentration an organischer Substanz im Zufluss (kgcss/m®) und Vg das Reaktorvolumen
(m®) bedeuten.

Eng verbunden mit der Faulraumbelastung ist die hydraulische Verweilzeit (HRT). Dabei
wird vorausgesetzt, dass die Stoffmenge im System konstant ist, also der Abfluss gleich
dem Zufluss ist. Der Massenverlust von Fermenterinhalt tber die Gasphase wird dabei
vernachlassigt, was bei flissigen und organisch gering belasteten Substraten wie
kommunalem Abwasser gegeben ist. Folglich ist die berechnete Verweilzeit die
durchschnittliche Dauer, die das zugeflihrte Substrat im Reaktor verbleibt.

Die hydraulische Verweilzeit muss so gewahlt werden, dass nicht mehr Bakterien aus
dem Fermenter ausgewaschen werden, als in ihm nachwachsen kénnen. Die
nachwachsende Bakterienmasse ist abhangig vom Reaktorvolumen, von der
vorhandenen Bakterienkonzentration und deren Wachstumsfaktor. Beispielsweise liegen
die Verdopplungszeiten bestimmter mesophiler Bakterienstamme bei 10 und mehr Tagen,
wie aus Tabelle 3 ersichtlich.

Tabelle 3: Generationszeiten verschiedener Bakterienspezies nach SCHON (1994)

Bakterienart Bezeichnung Generationszeit
Bacterioides <24h
Saurebildende Bakterien Clostridien 24 ...36h
Acetogene Bakterien 80...90h
Methanosarcina barkeri 5...15d
Methanogene Bakterien
Methanococcus ca.10d

Verweilzeit und Raumbelastung stehen in folgendem mathematischen Zusammenhang:
HRTx Bg =c

Unter der Annahme, dass der Gehalt an organischer Substanz konstant ist, ergeben sich
fur kirzere Verweilzeiten hdhere Raumbelastungen. Da die organische Belastung des
Fermenters jedoch nicht beliebig gesteigert werden kann, ist auch die Verweilzeit auf
einen gewissen Bereich fixiert.

Eine Moglichkeit, die Verweilzeit zu verkiirzen bzw. die Raumbelastung zu steigern, ist die
Erhéhung der Prozesstemperatur, denn das Temperaturniveau bestimmt mafigeblich die
Geschwindigkeit des anaeroben Abbauprozesses. Generell gilt, dass bei einer htheren
Temperatur die Umsetzung schneller erfolgt. Dementsprechend bedingt eine niedrigere
Prozesstemperatur eine héhere Mindestverweilzeit.
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Aus 0©konomischer Sicht wird vielfach eine minimale Verweilzeit bei maximaler
Raumbelastung angestrebt, da ein kleinerer Fermenter einerseits kostensenkend wirkt
und andererseits die Nettogasausbeute infolge der geringeren Warmeverluste erhodht
wird. Dieses ehrgeizige Ziel stellt zumeist eine Gradwanderung dar und kann mitunter
dazu filhren, dass bei Uberschreitung der =zuldssigen Raumbelastung die
Methanbakterien die Zwischenprodukte nicht mehr abbauen kénnen, wodurch es zu
einem kompletten Erliegen der Methanbildung kommen kann.

Eine Quantifizierung der maximalen Faulraumbelastung mit dazugehdriger hydraulischer
Verweilzeit ist in der Regel schwierig. Die Abbauleistung eines Biogasreaktors héngt von
einer Vielzahl von Faktoren ab, wie z.B. von der Betriebstemperatur, dem verwendeten
Substrat, und nicht zuletzt davon, was das Ziel der anaeroben Behandlung ist. Steht die
Energiegewinnung im Vordergrund, sind hohe Raumbelastungen bei gleichzeitiger kurzer
Verweilzeit sinnvoll. Der Fermenterablauf ist allerdings noch biologisch aktiv und bedarf
einer weiteren Nachbehandlung. Ist dagegen der weitestgehende anaerobe Abbau
organischer Inhaltsstoffe das Primarziel, ist die Entscheidung wider geringere
Raumbelastungen und fir langere Verweilzeiten zu treffen.

Zusammenfassen lasst sich die Problematik mit der Aussage von KROISS (1986), fur den
besonders ein ausreichend grof3es Schlammalter wichtig ist: Denn nur dann, wenn durch
hinreichend bemessene Verfahren zur Schlammrickhaltung oder durch externe Systeme
zur Schlammabscheidung und Biomasseruckfiihrung sicher gestellt ist, dass eine
geniigend grofRe Masse anaerob aktiver Mikroorganismen — allgemein als anaerob
belebter Schlamm bezeichnet — im System verbleibt, kdnnen Anaerobanlagen hohe
Raumbelastungen bei gleichzeitig kurzen Durchflusszeiten erreichen.

Ein besonderes technisches Verfahren zur Realisierung hoher Bakteriengehalte im
Fermenter stellt dabei das UASB Verfahren dar. Bestimmte anaerobe Mikroorganismen
sind in der Lage, sich zu schweren festen Flocken oder im Idealfall zu Pellets
zusammenzuballen, die aufgrund ihrer kompakten Form sehr gute Absetzcharakteristika
aufweisen und sich somit im Reaktor anreichern. Im Schlammbett dieser Reaktoren
kénnen oTR-Gehalte von bis zu 90 kg/m?® erreicht werden, wobei bei Reaktorhdhen von
4,5-7 m das Schlammbett meist eine Hohe von 1,0-4,0 m aufweist (BISCHOFSBERGER
et al. 2005). Bei der Granulierung des Schlammbettes muss jedoch beachtet werden,
dass dieses im Bereich der Industrieabwasserbehandlung vielféltig beschrieben ist, in der
anaeroben Kommunalabwasserbehandlung jedoch nur in Ausnahmeféllen beobachtet
wird. VANDERHAEGEN et al. (1992) setzt fir die Granulierung einen hohen Anteil an
leicht versauerbarem CSB voraus, was die Bildung von extrazellularen polymeren
Substanzen (EPS) begunstigt. Die EPS dient dabei als Kleber zwischen der Biomasse
und ermdglicht somit die Granulierung. Allerdings ist der Anteil dieser leicht
versduerbaren Verbindungen im kommunalen Abwasser mit 25-30 mg/L, bezogen auf
einen Gesamt-CSB von 500 mg/L, sehr gering (KIM et al., 2003).

Neben der Schlammbelastung und hydraulischen Aufenthaltszeit stellt fir UASB
Reaktoren die Aufstromgeschwindigkeit die dritte Bemessungsgrof3e dar. Nach
Bischofsberger et al. 2005 liegt bei UASB-Reaktoren die auf die Reaktorgrundflache
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bezogene, rechnerische Aufstromgeschwindigkeit im Allgemeinen zwischen 0,3 und ca.
1,0 m¥*(m®*h). Wird der anaerobe Abbau iiber Flockenschlamm vollzogen, wird eher eine
geringe Aufstromgeschwindigkeit im Reaktor gewahlt, um den Abtrieb der Biomasse so
niedrig wie méglich zu halten.

Die Bemessung der anaeroben Kommunalabwasserbehandlung in UASB Reaktoren lasst
sich auf die Ermittlung der minimalen hydraulische Aufenthaltszeit (HRT) und der
maximalen Aufstromgeschwindigkeit (v40) beschranken. Fir beide Parameter geben
VON SPERLING & CHERNICHARO (2005) folgende Richtwerte an:

Tabelle 4: Bemessungsparameter von UASB Reaktoren fur die kommunale anaerobe
Abwasserbehandlung

Wertebereich als Funktion des Zuflusses fir
Parameter
Qmittel Qmax Qpeak @
HRT (h) @ 6-9 4-6 >3,5-4
VH20 (m/h) 0,5-0,7 <0,9-1,1 <1,5

(1) Fur Temperaturen im Bereich von 20 bis 26T

(2) Peakbelastung mit einer Dauer zwischen 2 und 4 Stunden
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3 Zusammenarbeit mit Kooperationspartnern des
Verbundes / Versuchsprogramme / Messdaten

Im Rahmen des Verbundes erfolgte ein enger Austausch mit dem Institut fir
Umwelttechnik (EUTEC) der Fachhochschule Emden (Prof. Schlaak, Dr. Uhlenhut) und
dem Institut fur Automation und Kommunikation e.V. Magdeburg (Dr. Alex).

Ferner bestand mit den Lehrstihlen, die Versuchsanlagen betrieben haben und deren
Daten Grundlage der Simulationsrechnungen waren, intensiver Kontakt. Genauere
Informationen zu den einzelnen untersuchten Anlagen finden sich in den nachfolgenden
Kapiteln.

Belebungsanlagen

Daten zur Kalibrierung der Modelle fur Belebungsanlagen stammen von der Ruhr-
Universitat Bochum, Lehrstuhl fir Siedlungswasserwirtschaft (Prof. Orth). Es lagen Daten
sowohl fir die Versuchsanlage in Bochum als auch die Pilotanlage in Disseldorf vor.

Teichanlagen

Die Modellrechnungen wurden aufgrund von Daten aus Brasilien durchgefiihrt. Daten zu
Teichen aus Peru waren am Institut fur Umwelttechnik und Management (Prof. Rudolph)
der Universitat Witten/Herdecke (IEEM) vorhanden. Mit dem IEEM, dessen Mitarbeiter auf
umfangreiche internationale Erfahrungen in Bezug auf Teichsysteme zuriickgreifen
konnen, erfolgte ein entsprechender Austausch.

Anaerobanlagen

Die Simulationen anaerober Abbauvorgange wurden aufgrund von Daten des Lehrstuhls
fur Siedlungswasserwirtschaft und Abfalltechnik (Prof. Rosenwinkel) der Leibniz-
Universitat Hannover durchgefuhrt. Untersucht wurde ein UASB-System fir kommunales
Abwasser.
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4 Wissenschaftliche und technische Ergebnisse

In  nachfolgenden Abschnitten werden die Ergebnisse aus Berechnungen mit
verschiedenen dynamischen Simulationsmodellen vorgestellt. Die untersuchten
Verfahrenstechniken umfassen einen weiten Bereich, denn sowohl aerobe und anaerobe
Systeme als auch verschiedene Formen von Teichanlagen wurden untersucht. Unter den
analysierten Abwasserreinigungstechniken befinden sich zwei Belebungsverfahren aus
Bochum und Dusseldorf, die zur kommunalen Abwasserreinigung eingesetzt werden.
Zudem wurde zwei Teichsysteme aus Brasilien untersucht. Der zunehmenden Bedeutung
anaerober Verfahrenstechniken im Zuge der Klimaschutzdiskussion und der Einsparung
von Energie durch die Biogasgewinnung wird in einem eigenen Kapitel Rechnung
getragen.

Obwohl die untersuchten Verfahrenstechniken und verschiedenen Abwéasser zum Tell
sehr unterschiedlich sind, ist allen Verfahren gemeinsam, dass die Stoffumsatzprozesse
weitgehend durch mikrobiologische Vorgénge, durch ein Biomassenwachstum und
-sterben hervorgerufen werden. Stoffumsatzprozesse in der Siedlungswasserwirtschaft
werden heute mehrheitlich zur Beschreibung der Prozesskinetik und Stochiometrie in der
so genannten Matrixschreibweise festgehalten. In diesem Sinne gibt es sowohl
hinsichtlich der biochemischen Umsatzprozesse als auch mathematisch bei der
Formulierung der Differentialgleichungssysteme Gemeinsamkeiten zwischen den hier
untersuchten  Verfahren. Im  Sinne der Entwicklung neuer, ganzheitlicher
Abwasserreinigungssysteme sind die Modelle untereinander kombinierbar. Die hier
entwickelten dynamischen Modelle sind auch der Ausgangspunkt fur die stationdren
Modelle, die im TOOLKIT-Projekt entworfen und eingesetzt werden.

4.1 Datenbanken

4.1.1 Modellimplementierung

Fur die dynamische Simulation in der Abwasserreinigung werden in Deutschland
vorwiegend zwei verschiedene Softwareprodukte eingesetzt. Beide Programme sind im
universitaren und aufReruniversitdren Bereich aufRerordentlich anerkannt und sind Inhalt
oder Bestandteil zahlreicher nationaler und internationaler Publikationen. Durch die
Zusammenarbeit mit dem Institut fir Automation und Kommunikation e.V. Magdeburg
wurden die Untersuchungen im Rahmen dieses Projektes vorwiegend mit der Software
SIMBA durchgeftihrt.

Fur die Software AQUASIM liegen im Sinne des Projektantrages implementierte
Versionen des Anaerobic Digestion-Model No. 1 und des Activated Sludge Models No. 3
vor.
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SIMBA

Die Simulationssoftware SIMBA 4.2 & 5 (ALEX et al., 2005, 2007) wird hier fur die
dynamische Simulation von Belebungsanlagen, Anaerobanlagen und Teichen eingesetzt.
Sie wurde national und international im Rahmen verschiedener Publikationen verwendet
(u.a. ALEX et al, 2007, WETT et al, 2006, ERBE und SCHUTZE, 2005,
LANGERGRABER et al., 2004) und wurde durch eine internationale Arbeitsgruppe der
International Water Association (IWA) beispielsweise hinsichtlich der Klaranlagenmodelle
gebenchmarkt (Task Group on Benchmarking of Control Strategies for WWTPs). Die
Losung der Differentialgleichungen in SIMBA erfolgt mit Hilfe von MATLAB 7.0. Der
eingesetzte Integrator war odel5s mit variabler Schrittweise, der einer der
Standardintegratoren von MATLAB fir steife Differentialgleichungen ist. Der Integrator
odel5s verwendet Formeln variabler Ordnung aus der Familie der 'numerical
differentiation formulas (NDF)'. Grundsatzlich sind verschiedene Integratoren in
MATLAB/SIMULINK wahlbar.

AQUASIM

Die Simulationssoftware AQUASIM 2.1 (REICHERT, 1998) wurde in diesem Projekt nur
erganzend zur dynamischen Simulation mit Simba eingesetzt. Die Software AQUASIM
l6st sowohl partielle Differential- als auch algebraische Gleichungen. Bei der Simulation
von Biofilmen und anaeroben Prozessen sind diese Gleichungssysteme durch
Randbedingungen und Zusatzannahmen miteinander verknlpft, so dass sich ein
differentiell-algebraisches System (DAS) ergibt. Zur Losung dieses steifen Systems wird
die volle Jacobi-Matrix benétigt, so dass alle diskretisierten Gleichungen nach allen
Variablen abgeleitet werden mussen. Zur Lésung des DAS wurde in AQUASIM das
Programmpaket DASSL verwendet, das die BDF-Methode (Backward-Difference-
Formulation) nutzt. Der verwendete DASSL-Algorithmus besitzt eine automatische
Zeitschrittweiten und Ordnungssteuerung. Fur die Diskretisierung der partiellen
Differentialgleichungen wird eine so genannte Linien-Methode (Method of Lines, MOL)
genutzt, wobei fir die Losung spezielle Finite-Differenzen-Methoden Anwendung finden.

4.1.2 Zulaufcharakterisierung des Abwassers

Durch vermehrten Einsatz mathematischer Simulationsmodelle sind in den vergangenen
Jahren unterschiedliche Studien zur Fraktionierung des Anlagenzulaufs durchgefihrt
worden. Fir diese Arbeit wurden nur Aussagen zu den Inhaltsstoffen kommunalen
Abwassers bericksichtigt. Fur die Simulation der aeroben Behandlung kommunalen
Abwassers ist eine unterschiedliche Charakterisierung des Abwassers notwendig im
Vergleich zur anaeroben Behandlung.

Organische Inhaltsstoffe des Zulaufs werden fiir die ASM Modelle als leicht (Ss) und
schwer (Xs) abbaubar, gelost (S) und partikular (X)) inert sowie als heterotrophe
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Biomasse (Xu) betrachtet. Typische Zulauffraktionierungen fir unterschiedliche Regionen
sind in Tabelle 5 aufgefiihrt. Die prozentualen Angaben fiir einzelne StoffgréZen beziehen
sich auf den homogenisierten CSB.

Tabelle 5: Zulauffraktionierung kommunales Abwasser (ASM Modelle)

Ss (%) S, (%) Xs (%) X (%) Xu (%) Region Quelle

32 20 40 8 - Turkei 1)
15 6 56 8 15 Italien 2)
10 7 60 8 15 Schweiz 3)
27 15 33 17 8 Danemark (4)
20 7 65 5 - Sud-Korea (5)
18 8 53 13 7 Australien (6)
29 7 32 22 10 China (7)

(1) GOGKAY & SIN (2004), (2) CARUCCI et al. (1999), (3) KAPPELER & GUJER (1992), (4) XU & HULTMAN
(1996), (5) CHO et al. (2004), (6) LENNOX et al. (2001), (7) SUN (2006)

Zentraler Punkt der Zulaufcharakterisierung fur die anaerobe Behandlung ist die
Unterteilung des CSB in die Fraktionen Kohlenhydrate, Proteine und Fette. Diese
Unterteilung ermdglicht das Abschatzen des zu erwartenden Gasertrages und der
Gaszusammensetzung. Da hierflr ein erhdhter Analyseaufwand erforderlich ist, sind
detaillierte Aussagen in der Literatur nur rudimentér verfligbar. Zusatzlich werden bei den
Bestimmungsmethoden zum Teil starke Vereinfachungen vorgenommen. Anstatt der
direkten Proteinbestimmung wird diese oftmals indirekt Uber den Kjeldahl-Stickstoff
erfasst. Auch die Bestimmung des Kohlenhydratgehaltes erfolgt haufig indirekt Gber die
Messung von Glucose. Ein standardisiertes Vorgehen zur Zulauffraktionierung fur
Anaerobmodelle ist in der Literatur momentan nicht verfugbar. Eine Ubersicht der
Zulauffraktionierung fiir die anaerobe Behandlung kommunalen Abwassers ist in Tabelle 6
dargestellt.
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Tabelle 6: Zulauffraktionierung kommunales Abwasser (Anaerobmodelle)

Parameter  Kohlenhydrate  Proteine Fette Rest Region Quelle
CSBhom n.a. n.a. 36,6 n.a. Agypten (1)
CSBhom 11 n.a. n.a. n.a. Niederlande 2)
CSBhom n.a. 22 37 n.a. Jordanien 2)
CSBhom 8 18 n.a. n.a. Palastina 2)
CSBhom 9 27 n.a. n.a. Israel 3)
CSBhom 7 60 33 n.a. Israel (4)
CSBiom 5,3 21,5 28,4 44,83 Israel (5)
CSBge 11,3 20,6 n.a. 68,1 Israel (6)
CSBgel 6 12 19 n.a. Japan (6)
CSBiom 17,8 26,6 30,9 24,8 Danemark )
CSBgel 9,7 26,0 n.a. 64,3 Danemark )

(1) ORHAN et al. (1997), (2) MAHMOUD (2002), (3) NARKIS et al. (1980), (4) HALALSHEH, M.M. (2002), (5)
TANAKA et al. (1990), (6) REBUHN & STREIT (1974), (7) RAUNKJAER et al. (1994)

4.1.3 Parametrisierung der Modelle

Die mathematischen Modelle in der Abwasserreinigung versuchen, die komplexen
technischen Systeme mdglichst mechanistisch abzubilden. Ziel ist es, die ablaufende
Dynamik der Prozesse besser verstehen zu kdnnen und Aussagen zum Verhalten der
Systeme unter verschiedenen Bedingungen (z.B. verschiedene Tagesgange, verschiedene
Anlagenkonfigurationen, verschiedene Regelungs- und Steuerungskonzepte) treffen zu
kénnen. Zur Abstraktion der technischen Systeme werden in den Modellen mathematische
Gleichungen verwendet. Grundsatzlich kann ein mathematisches Modell dabei in 5
Komponenten eingeteilt werden: Externe Variablen, Zustandsvariablen, Gleichungen,
Parameter und universelle Konstanten.

Die externen Variablen sind Funktionen oder Variablen, die externer Natur sind
(anthropogenen oder nicht anthropogenen Ursprungs) und den Zustand eines Systems
beeinflussen. Dabei handelt es sich z.B. um die Abwasserzuflisse zur Anlage oder um
klimatische Einflisse. Entsprechend ihres Namens, beschreiben die Zustandsvariablen
demgegeniber zu jedem Zeitpunkt den Zustand eines Systems, der von Interesse flir das
Ausgangsproblem ist. Im Falle der Abwasserreinigungsanlagen sind dies die Stoff- und
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Biomassekonzentrationen. Die mathematischen Gleichungen reprasentieren die Transport-
und biochemischen Prozesse und beschreiben die relevanten Relationen zwischen den
Variablen. Die Gleichungen enthalten sowohl die Transportvorgange (im einfachsten Fall
ein Term fur den Zulauf und ein Term fur den Ablauf) und die Prozesse zur Beschreibung
der biochemischen Reaktionen. Die gesamte Darstellung eines Prozesses innerhalb einer
Gleichung erfolgt dabei sowohl durch die Prozessgeschwindigkeit, als auch durch die
stochiometrischen Koeffizienten. Die Prozessgeschwindigkeit beschreibt, wie die
Umweltbedingungen (Temperatur, Konzentrationen, pH, etc) den Prozess beeinflussen
und wie schnell der Prozess im System ablauft. Dazu werden kinetische Ausdriicke
verwendet. Ein haufig verwendeter Ansatz, um das Wachstum von Mikroorgansimen in
Abhangigkeit von der Nahrstoffkonzentration darzustellen, ist die Monod-Kinetik. Die
stéchiometrischen Koeffizienten beschreiben wie viele Einheiten eines Eduktes zur
Produktion einer Einheit eines Produktes erforderlich sind. Sie koénnen wie die
Prozessgeschwindigkeit auch, nicht absolut, sondern nur relativ festgelegt werden. Damit
sind zur Darstellung eines Prozesses sowohl der kinetische Ausdruck, als auch die
stéchiometrischen Koeffizienten erforderlich. Der kinetische Ausdruck selbst ist wiederum
durch kinetische Parameter gepréagt. In erster Linie sind dies die maximalen Wachstums-
und Sterberaten, sowie die Halbwertskonstanten. Zusammen mit dem Kkinetischen
JAusdruck beschreiben sie wie schnell ein Prozess im System tatsachlich ablauft.

Da die tatsachlichen biochemischen Ablaufe einer realen Anlage in der Abwasserreinigung
und die Diversitat der Mikroorganismen zu komplex sind, um sie detailliert abbilden zu
konnen, stellt das Modell zwangslaufig eine Vereinfachung der Realitat dar. Die Parameter
sind aus diesem Grunde in der Regel Summenparameter dar. Ein Extrembeispiel aus der
Abwasserreinigung in Bezug auf stationare Modelle stellt die Abbaurate erster Ordnung (k-
Wert) in den dblichen Anséatzen zur Bemessung von Teichanlagen dar. Diese vereinigt
samtliche Umwelteinflisse in und aufRerhalb des Teichs in ihrem Wert (wie Wind,
Sonneneinstrahlung, Sedimentation, biochemische Prozesse im Teich) und nimmt damit
nur dann fir verschiedene Anlagen den selben Wert an, wenn die
Umgebungsbedingungen und die Teichcharakteristika zumindest als ahnlich angesehen
werden konnen. Fur verschiedene Bedingungen werden deshalb verschiedene k-Werte
angesetzt. In den dynamischen Modellen kénnen die Prozesse und verschiedenen
Einflisse im Gegensatz zu diesem einfachen Beispiel zwar deutlich detaillierter abgebildet
werden. Dennoch werden auch dort verschiedene Aspekte in einem Parameter vereinigt.

Genauere Hinweise zu den jeweils verwendeten Parametersatzen in den einzelnen
Modellen, sowie der Kalibrierung finden sich bei der Beschreibung der einzelnen
Verfahren und Modelle.
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4.2 Hinweise zur Kopplung der Modelle

Die Kopplung der dynamischen Simulationsmodelle hat gerade fur die Entwicklung
nachhaltiger, angepasster Abwasserreinigungslosungen eine grof3e Bedeutung. Die im
Rahmen des Projektes entwickelten oder kalibrierten Modelle sind alle untereinander
kombinierbar. Durch die GrolRe der eingesetzten Modelle — besonders das Anaerobic
Digestion Model No. 1 (BATSTONE et al., 2002) — ist die Entwicklung der Konverter, die
Parameter einzelner Modelle ineinander uberflihren, keine triviale Sache. Bei der
Untersuchung fakultativer Teiche war es ndétig, die Konverter schon innerhalb eines
einzelnen Verfahrenstyps einzusetzen. So war es madglich, die typische Zonierung eines
fakultativen Teiches in eine Aerob, Ubergangs- und Anaerobzone nachzubilden. Da im
fakultativen Teich die Sauerstoffproduktion in oberen Zonen durch Photosynthese gelingt,
wurden in Anlehnung an das River Water Quality Model No.1 (REICHERT et al., 2001) in
das ASM 3 mehrere Differentialgleichungen aufgenommen, die das Algenwachstum und
deren Respiration beschreiben.

Die Gleichungen der sechs eingesetzten Konverter sind nachfolgend aufgefiihrt. Der
Faktor 1000 bertcksichtigt die Tatsache, dass viele Parameter des ADM 1 in kg/m3 oder
kMol/m3 angegeben sind, Gro3en des ASM 3 in der Regel in g/m3. Parameter des
Ausgangsmodells sind immer zusatzlich mit folgendem Zeichen gekennzeichnet: '.

Konverter ASM3_Algen — ADM1 (Aerob-Anaerob)

Der leicht abbaubare CSB Sg lasst sich in die Einzelbestandteile Zucker Sg,, Aminosauren
Saas Fettsauren S;; und Essigsdure S, aufteilen. Demzufolge gilt, dass die
Einzelfraktionen a in Summe 1 ergeben:

a +a

s_s, t0s s, t0s s, t0s 5 =1

Fur die Einzelfraktionen gilt
Ssu = SS Ij),SS_SSU '
S, =S B)'SS_S&,

Sa=Ss g s und

Sac = SS mss_sac '
Der anorganische Kohlenstoff wird in Abhangigkeit der Alkalinitdt S, und des pH-Wertes

errechnet

106-3+|0910(SALK‘)_ pH

S =
1 100(¢

Der Hydrogenkarbonatgehalt ist ebenso von der Alkalinitéat abhangig:
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S :SALK )
HCO: 1000
Die Summe S,y aus NH; und NH4-N
_TKN -[S,, [Ng_ +S [Ng +Xc [Ny +Xpr [Ny +X, [Nx.]
IN ™
14

ergibt sich Uber den organischen Stickstoff in einzelnen CSB-Fraktionen und dem
Kjeldahl-Stickstoff (TKN). Es ist zu bertcksichtigen, dass anders als im ASM 3 im ADM 1
nicht allen CSB-Fraktionen Stickstoffgehalte zugeordnet sind. Aus Sy lasst sich dann
Ammoniak herausrechnen:

Sin
s =107 "o g

NH,

Der inerte geloste CSB S, und der inerte partikulare CSB ist in beiden Modellen
betragsmafig gleich:

Das Kompositmaterial Xc errechnet sich aus den partikularen Einzelfraktionen des ASM 3

_ Xs' + XA. + XH. + XSTOXAIg.

X
¢ 100(

Der Kjeldahl-Stickstoff TKN kann aus dem Ammoniumstickstoff und dem organischen
Stickstoff der einzelnen CSB-Fraktionen des ASM 3 errechnet werden:

TKN =S, +Sq INg +S INg + Xg [Ny +(X, + X, )INy + X, Ny + X, [N

XAlg

Konverter ADM1 — ASM3_Algen (Anaerob-Aerob)

Der Konverter fihrt die Transformation der ADM1-Parameter in die Grof3en des ASM3
durch. Er ahnelt dem Konverter ASM3 - ADM1. Dennoch sind einige weitere Punkte zu
bertcksichtigen, die z.B. die Biomasse oder die Berechnung des Ammoniumstickstoffs
betreffen. Demzufolge sind die Gleichungen komplett angegeben.

Der leicht abbaubare CSB Sg errechnet sich als Summe leicht abbaubarer Fraktionen des
ADM1 zu

Ss = (Ssu + Saa‘ + Sfal + Sval + Sbu‘ + Spro‘ + +Sac‘ + SH 2‘ + SCH 4I) EI'OOO
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Zu berlcksichtigen ist, dass auch das geloste Methan als leicht abbaubarer Anteil
Eingang findet. Der Ammoniumstickstoff kann erst nach Berechnung des
Kjeldahlstickstoffs aus dem ADML1 bestimmt werden:

TKN =[S, 04+S, INg +S INg + X IN,_+ Xz N, +X, [N, ]x1000

Swi =TKN =[Sg[INg + S [Ng + X INy + (X4 + X ) INy + X Ny + X0 [Ny ]
Die inerten Fraktionen S,und X, lassen sich direkt tberfuhren:

S =S [M000und

X, = X, 1000

Verschiedene Parameter wie die Biomasse Xy, Xa, die Speicherstoffe Xsto und die
geldsten Fraktionen Sauerstoff und gasformiger Stickstoff werden im ASM3-Zulauf zu null
gesetzt:

S =S =5, =0
Xy = Xgo = Xp = X6 = 001

Aus den Biomassen errechnet sich der TS-Gehalt im Zulauf des ASM 3, wenn die
abbaubaren partikuldren Bestandteile des ADM1 im Parameter des schwer abbaubaren
CSB Xs zusammengefasst werden:

Xs = (Xpr‘ + xPro‘ + xc4' + XAa‘ + xsn‘ + XFa' + XAC‘ + XHZ‘ + xCh‘ + xLi' + XC‘)DOOO
XTS = XI st_x, + Xs mTS_XS + (XH + XA + XALG) WTS_XBM
Letztendlich ist die Alkalinitat zu berechnen

HCO,™

S =
AK 1000
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4.3 Modellierung von Belebungsanlagen

Im Weiteren soll auf das Vorgehen bei der Kalibrierung und der Verifikation der Modelle
fur Belebungsanlagen eingegangen werden. Die Simulation von Belebungsanlagen ist
komplex, da sowohl hydraulische Vorgange als auch die biochemischen Abbauvorgange
bericksichtigt werden missen. Zum grundsatzlichen Vorgehen bei Simulationsstudien
liegen inzwischen Veroffentlichungen von HULSBEEK et al. (2002) und
LANGERGRABER et al. (2004) vor. Besonders die erstgenannte gibt detaillierte Hinweise
zum Vorgehen der Kalibrierung mit dem ASM 1 (HENZE et al., 1987). Die Kalibrierung
eines Simulationsmodells ist ein iterativer Prozess, der u.a. die folgenden Punkte umfasst
WICHERN (2009):

= Zielfindung : Welche Prozesse sollen beschrieben werden? Welche Probleme sollen
geldst werden? Welcher Teil der gesamten Klaranlage muss modelliert werden?

U

Zusammenstellung von Anlagendaten  zum Betrieb, zum Zu- und Ablauf, zu den
Beckenverschaltungen, Stromen etc.

Uberprufungen der zusammengestellten Messdaten
Aufbau und Validierung des hydraulischen Modells

Kalibrierung und Verifikation des gesamten Anlagenm odells

L

Szenariorechnungen zur Optimierung des Anlagenbetriebs oder zur Verfeinerung bei
der Klaranlagendimensionierung

Auf die Kalibrierung und Validierung der Anlagenmodelle soll im Weiteren genauer
eingegangen werden.

Vorgehen bei der Modellkalibrierung und Verifikatio n des Anlagenmodells

Die Modellkalibrierung des kompletten Anlagenmodells inklusive der biochemischen
Umsatzvorgdnge ist eine komplexe iterative Aufgabe. Nach der Uberprufung der
Plausibilitat der Messdaten (Zulaufdaten, Rezirkulation, Nachklarung) ist u.a. auf eine
korrekte Abbildung der Zulauffraktionierung, des mineralischen Schlammanteils im Zulauf
und im Reaktor, des Sauerstoffoedarfs und des Schlammanfalls, der
Sauerstoffkonzentrationen in der Belebung und der TS-Gehalte in den Becken und
naturlich auf die Ablaufkonzentrationen Wert zu legen.

Wenn mdglich, sollten zwei unabhéngige Datensétze vorliegen, einer zur Kalibrierung, ein
weiterer zur Validierung der Ergebnisse. Bei der Validierung des Modells an diesem
zweiten Datensatz sollte demnach keine weitere Anderung an den biologischen
Parametern oder der Hydraulik vorgenommen werden. Beide Datensatze sollten wenn
mdglich eine Woche lang sein und Uber das Wochenende gehen, da sich die
Abwasserzusammensetzung dort Ublicherweise stark andert. Im Zuge der Kalibrierung
sollten verschiedene Punkte beachtet werden, die nachfolgend aufgefiihrt sind:
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= Nachbildung der Zulaufdaten : Bei der Nachbildung der Zulaufdaten ist darauf zu
achten, dass falls im Messprogramm sowohl Ammoniumstickstoff als auch der TKN
gemessen wurden, beide Werte auch als Eingangswerte in das Modell (ibernommen
werden. Ammoniumstickstoff liegt als separate Stofffraktion in vielen Modellen vor und
kann direkt eingelesen werden. Der organische Stickstoff ergibt sich, indem einzelnen
CSB-Fraktionen Stickstoffgehalte zugeordnet werden. Wenn der Ammoniumstickstoff
durch Messdaten festgelegt ist, missen die Stickstoffgehalte einzelner CSB-
Fraktionen so geéndert werden, dass sich daraus zumindest im Mittel der gemessene
TKN ergibt. In vielen Fallen werden zur Kalibrierung des TKN die Stickstoffgehalte des
partikularen, inerten CSB und des partikularen schwer abbaubaren CSB verwendet.
Es gilt die folgende Gleichung:

TKN :S +iN,$ |:SS-I_iN,XS |:D<S+iN,BM EQXH +XA) [gN/mS]

gemessen NH 4, gemessen

Ein &hnlicher Zusammenhang gilt, wenn Messdaten fir PO4-P und Pgs vorliegen.
Neben den Stickstoff- und Phosphorfraktionen muss der Zulauf-TS kalibriert werden.
Hier gilt der spater nochmals diskutierte Zusammenhang:

TS = 075X, + X5 )+ 09(X, + X, )+TS,, [grs/m?]

gemessen

Der errechnete (rechts) und gemessene TS (links) der Formel sollten Ubereinstimmen.
Zum Teil ist es so, dass eine zusatzliche mineralische Fraktion (TS, integriert
werden muss, um die in der Simulation errechneten niedrigeren TS-Konzentration auf
den Messwert anzuheben. Dieser zusatzliche mineralische TS-Anteil kann als nicht
oxidierbarer inerter Bestandteil des Zulaufs (z.B. Sand) interpretiert werden.
Neben den Grol3en Stickstoff, Phosphor und Schlamm, ist fir den CSB eine geeignete
Zulauffraktionierung festzulegen. Gemessen werden sollten im Zu- und Ablauf die
GroRen CSBy,nm und CSBy:.. Der leicht abbaubare CSB im Zulauf wird mittels
Respirationsmessungen im Batch bestimmt. Naherungsweise kann auf vielen
Klaranlagen davon ausgegangen werden, dass der filtrierte CSB im Ablauf auch dem
geldsten inerten CSB im Zulauf S, entspricht. Detailierte Hinweise zur Fraktionierung
werden in nachfolgenden Abschnitten gegeben.

= Sauerstoffeintrag : Bei vielen Klaranlagen liegen inzwischen Online gemessene
Sauerstoffkonzentrationen aus den Belebungsbecken vor. Im Modell werden diese
Messdaten Uber einen Regler mit den durch das Modell eingeblasenen
Sauerstoffmengen verglichen und eingeregelt. Es ist hier fortwahrend zu prifen, ob
die Regler ausreichend genaue Ergebnisse liefern.

= Abbildung der Biomassenkonzentration im Belebungsbe cken: Die TS-
Konzentration im Belebungsbecken ist einer der ersten Gréf3en, die wahrend der
Kalibrierung nachgebildet werden muissen. Falls ein verlasslicher Wert fir das
CSB/TS-Verhéltnis (tblich 1,0-1,2 gcss/grs) im Belebungsbecken vorliegt, sollte dieser
Verwendung finden. Das bedeutet, dass ein Regler zu erstellen ist, der den TS-Gehalt
oder die Uberschussschlammproduktion gemafR der Messdaten einregelt. Ansonsten
gilt wie bei den Angaben zum Sauerstoffbedarf, dass stets zu Uberprifen ist, ob der
Regler wahrend des Kalibriervorgangs die Messdaten gut einregeln kann. Schwieriger
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wird die Situation, wenn neben dem TS-Gehalt im Belebungsbecken auch der
Uberschussschlammabzug gemessen wird. Im Allgemeinen kann der TS-Gehalt dann
gut mit dem inerten partikularen Zulauf-CSB X, oder dem mineralischen TS-Anteil
kalibriert werden. Dabei ist immer zu beachten, dass weiterhin die Zulauf-TS-Gehalte
mit den Messdaten Ubereinstimmen muissen. Wenn das nicht hilft, miissen biologische
Parameter verandert werden, wie beispielsweise die heterotrophe Sterberate by
(siehe auch HULSBEEK et al., 2002).

= Abbildung der Stickstoff- und Phosphorkonzentration en: Nach der Kalibrierung
der TS-Gehalte und der CSB-Konzentrationen, erfolgt die Kalibrierung der Nitrifikation,
der Denitrifikation und der biologischen Phosphorelimination in einzelnen Schritten.
Das bedeutet, dass im Regelfall ein iteratives Vorgehen nétig ist. HULSBEEK et al.
(2002) schlagen gemaf der STOWA Richtlinien, die in Holland erarbeitet wurden, fir
das ASM 1 fir die Kalibrierung der Nitrifikation die Halbsattigungskonzentrationen fur
Sauerstoff Koy und Kyy n SOwie die autotrophe Sterberate by vor, fur die Denitrifikation
die Parameter etanon (Abminderung des heterotrophen Wachstums unter anoxischen
Bedingungen), by (heterotrophe Sterberate), Kons Kno und Kon
(Halbsattigungskonzentrationen). Fur das ASM 3 ergeben sich nach Erkenntnissen
dieser Arbeit andere KalibriergréRen (Wachstumsrate autotropher Biomasse Wy,
Halbsattigungskonzentration fiur Sauerstoff Koy, Halbséttigungskonzentration fur
Ammoniumstickstoff Kyns fur die Nitrifikation und 77 noenan (Abminderung des
anoxischen Sterbens der Heterotrophen) fiir die Denitrifikation). Die Kalibrierung der
vermehrten biologischen Phosphorelimination findet vielfach mit der Speicherrate fir
Polyphosphat gy, der Speicherrate von PHA gepa und der maximalen Konzentration
vom Polyphosphat in der PAO-Biomasse K Statt.

Nitratstickstoffelimination im Schlammbett der Nach klarung

In vielen Féllen ist davon auszugehen, dass im Nachklarbecken von Klaranlagen in
nennenswertem Umfang Umsatzprozesse von Nitratstickstoff stattfinden. Nach Abbau des
verbleibenden Sauerstoffs aus dem Belebungsbecken sind in  Abhangigkeit der
Aufenthaltszeit des Schlammes Denitrifikationsprozesse im Schlammbett der Nachklarung
zu erwarten. Die Folge ist, dass die Nitratstickstofffrachten, die beispielsweise in ein
vorgeschaltetes Denitrifikationsbecken zurlickgefihrt werden, geringer sind. Die
endogene Veratmung des Schlammes im Nachklarbecken ist Ursache fur die
Nitratstickstoffelimination. Gelegentlich, besonders bei Versuchs- oder Pilotanlagen, ist
auch im Klarwasserablauf des Nachklarbeckens mit reduzierten Nitratstickstoffwerten zu
rechnen, da eine Trennung der verschiedenen Zonen im Nachklarbecken nicht so stark
ausgepragt ist wie bei GroRanlagen. Erst in letzter Zeit wurden Nachklarbeckenmodelle
mit Erfolg eingesetzt, die neben den physikalischen Prozessen auch biologische
Umsatzprozesse beriicksichtigen (SIMBA 4.2, 2004, GERNAEY et al., 2006).
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4.3.1 Anlagenbeschreibung der untersuchten Anlagen und Umsetzung in
ein mathematisches Modell in Simba

Nachfolgend sind die beiden untersuchten Anlagen, die Versuchsanlage in Bochum und
die Pilotanlage in Dusseldorf, genauer beschrieben. Die Daten wurden durch den
Lehrstuhl fur Siedlungswasserwirtschaft der Ruhruniversitat Bochum (Prof. Orth) geliefert.

Zulaufdaten

Im Rahmen dieser Arbeit wurden zwei deutsche Klaranlagen untersucht, wobei
Erfahrungen aus vorangegangenen Untersuchungen (WICHERN, 2008, LUBKEN et al.,
2003) einflossen. Nachfolgend sind zusatzlich Zulaufdaten der Belebungsanlage der
Klaranlage Hildesheim (Umlaufgraben mit simultaner Denitrifikation und vermehrter
biologischer Phosphorelimination nach dem ISAH-Verfahren), der Klaranlage Duderstadt
(intermittierende Denitrifikation mit vermehrter biologischer Phosphorelimination), der
Klaranlage Koblenz (vorgeschaltete Denitrifikation in zwei Straen) und der Pilotanlage
Gummerwald (Johannesburg-Verfahren mit vermehrter biologischer Phosphorelimination)
zusammengefasst. Spater werden Ergebnisse der Kalibrierung dieser Anlagen mit denen
der beiden hier untersuchten (Bochum und Diisseldorf) verglichen. Wichtige Parameter
zur Abwasserzusammensetzung der untersuchten Klaranlagen sind nachfolgend
tabellarisch zusammengestellt.
Tabelle 7: Abwasserzusammensetzung untersuchter Klaranlagen (Bochum und
Dusseldorf) im Zulauf zur Belebungsstufe im Vergleich zu Daten anderer

deutscher Klaranlagen (Daten: LS fir Siedlungswasserwirtschaft und
Abfalltechnik, Leibniz-Universitat Hannover)

Parameter VA VA ® Koblenz Duderstadt  Hildesheim VA
Bochum Dusseldorf Gummerwald

Q [m3/d] 0,72 46,2 /68,9 27678 4361 14706 55

TS [g/mI 263 192 /185 128 250 205 285
CSB [g/md] 414 615 / 603 429 552 365 406
BSBs [g/m7] 142 -f- 183 243 - 285
TKN [g/m?] 41,7 53,8 /53,6 64 58 56 83,1
Pges [g/m?] 5,0 8,7/8,4 6,2 44" 7.2 9,5
TSes [g/L] 3,29 2,5412,43 4-4.2 4 2,9 3,33
trs [d] 9,5 10,1/5,4 11 25 11 15

W po,-P; @ zweistraRig (T»=20,9 bzw. 27C)
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Versuchsanlage Bochum

Die Versuchsklaranlage des Lehrstuhls fir Siedlungswasserwirtschaft (RUB) liegt im
Olbachtal in Bochum. Sie verfligt tber zwei voneinander unabhangige Abwasser-
reinigungsstraen (Al und A2). Jede Stral3e der Versuchsklaranlage ist fiir zwei bis drei
Einwohnerwerte ausgelegt. Die Abwasserreinigung erfolgt durch das
Belebtschlammverfahren mit vorgeschalteter Denitrifikation. Die Versuchsklaranlage wird
uber Pumpen aus der Klaranlage Olbachtal kontinuierlich mit kommunalem Abwasser
beschickt. In beiden StralRen kann das zuflieBende Abwasser erwarmt bzw. gekuhlt
werden. Die Temperaturregelung erfolgt durch Heizspiralen, die an der Aul3enseite der
einzelnen Becken angeordnet sind. Das zuflieRende Abwasser wird in der Stral3e Al auf
15 € und in der StralRe A2 auf 30 T erwarmt (bzw. abgekuhlt).

Feinsieb Denitrifikation Nitrifikation Nachklarung
1,2 mm V=1701 vV=1701 V=1601
Zulaufpumpe Zulauf- - .
KA Olbachtal pumpe g 3
Belebung 38
8 5
8 5
8
Warmetauscher 1
Rezirkulation

|Riick|aufsc’hlamm

Heiz- bzw.‘
Kiihlwasservorlauf

% Uberschuss-
SE

Heiz- bzw. Kiihlwasserriicklauf

Abbildung 4: FlieBschema der Versuchsanlage Olbachtal (einstraRige Darstellung, zweite
Stral3e baugleich). (Entnommen aus GRUBE, 2008)

Die Versuchsanlage Olbachtal wurde Ende 2005 in Betrieb genommen. Nach einer
Einfahrphase erfolgten 10 unterschiedliche Versuchsreihen ab Februar 2006. Die
Simulationsstudie wurde fir zwei unterschiedliche Versuchsreihen durchgefiihrt. Die erste
simulierte Versuchsreihe erstreckte sich Gber 9 Tage vom 23.02.2006 bis 03.03.2006. Die
zweite simulierte Versuchsreihe erstreckte sich Uber 17 Tage vom 24.06.2006 bis
10.07.2006. Fur beide Versuchsreihen lagen Messwerte fir 15C und 30T
Betriebstemperatur vor.

Mittlere Ablaufkonzentrationen lagen fir CSB bei 52,6 bzw. 81,9 gcsg/Mm3, flr
Ammoniumstickstoff bei 0,66 bzw. 0,36 gnnan/m3 und fur Nitratstickstoff bei 7,91 bzw. 6,8
Onosn/M?3 bei 15C bzw. 30C Betriebstemperatur vor.

Das Anlagenschema des mathematischen Modells, das in SIMBA 4.2 aufgebaut wurde,
ist nachfolgend dargestellt.
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Abbildung 5: Modell der Versuchsanlage Bochum realisiert in SIMBA 4.2 (ALEX et al.,
2002)

Pilotanlage Dusseldorf

Die zweistralBige Pilotanlage der Klaranlage Dusseldorf (308 bzw. 559 EW,5,) wird als
vorgeschaltete Denitrifikation betrieben. Die gesamte Anlage hat ein Volumen von 38ms3.
Sie ist mit zahlreichen Messgeraten ausgeristet, die die Datenerfassung und den Betrieb
erleichtern.

Zulaufpumpe Denitrifikation Nitrifikation M
Qmax = 4,0 m¥h V=19 m?3 V=19 m?

|
v,

IDM

0000000000000k

Uberschuss-
schlammpumpe

Rezirkulation

Riicklaufschlamm

IDM

Warmetauscher der
Heizungsanlage der
Versuchsanlage Duisseldorf

%

Abbildung 6: Verfahrensschema der Belebungsstufe der Pilotanlage Duisseldorf (Skizze
aus GRUBE, 2008)

Ziel des Anlagenbetriebs war es im Besonderen, beurteilen zu kdnnen, wie sich die
Belebungsanlage bei hohen Temperaturen von etwa 21°C (StraRe 1) und 29T (Stral3e 2)
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verhalt. Bei diesen Temperaturen wurden Schlammalter von 10,1 und 5,4 d gefahren und
eine  Schlammbelastung von 0,29 und 0,45 Kkgcss/(kgrs*d) erzielt.  Die
Uberschussschlammproduktion lag in StraRe 1 bei 0,27 in StraRe 2 bei 0,51 kgrs/kgcss.
Die gemessenen O,-Konzentrationen unterliegen starken taglichen Schwankungen und
wurden im Mittel zu jeweils 2,9 go.,/m3 gemessen. Mittlere Ablaufkonzentrationen lagen fir
CSB bei 58,9 bzw. 65,9 gcss/m3, fir Ammoniumstickstoff bei 0,84 bzw. 1,5 gnnan/m3 und
fur Nitratstickstoff bei 2,2 bzw. 3,8 gnos.n/M3.

Das Anlagenschema des mathematischen Modells, das in SIMBA 4.2 aufgebaut wurde,
ist nachfolgend dargestellt.

Abbildung 7: Modell der Versuchsanlage Disseldorf realisiert in SIMBA 4.2 (ALEX et al.,
2002)
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4.3.2 Zulaufcharakterisierung

Nachfolgend sind die ermittelten Zulauffraktionierungen fur die untersuchten Anlagen
tabellarisch zusammengefasst. Die Ergebnisse sind wieder im Vergleich zu Resultaten
aus vorangegangenen Untersuchungen dargestellt.

Tabelle 8: CSB-Fraktionierung im Zulauf zur Belebungsstufe

Anlage Sg Xsg X Xy S, trs
Koblenz 9,5 61,5 10 16 3 10,4-11,6
Neumiinster’ 19 48 10 15 8 17
Lage’ 17 45 12 19 7 38
Gummerwald 19 55 12 10 4 15,5
Hildesheim 16 49 15 9 11 11
hochbel.
Hildesheim 17 54 13 9 7 38
schwachbel.”
Duderstadt 20 63 10 14 3 25
Bochum 7 75 10 - 8 9,5
Dusseldorf 14 54 11 13 8 25
Wertebereich 9,5-20 45-63 10-15 10-16 3-11 10,4 - 38

" Inklusive Ergebnissen der Untersuchungen nach LUBKEN et al. (2003), WICHERN et al. (2002 und 2009)

Die genannten Wertebereiche sind durchaus typisch fur Klaranlagen mit vorwiegend
kommunalem Abwasserzufluss. Der leicht abbaubare CSB liegt nach GOKCAY und SIN
(2004) bei 10-32% des homogenisierten CSB. ROELEVELD et al. (2002) geben Werte fir
Holland im Bereich von 10-42% an, GINESTET et al. (2002) im Bereich von 2-27% und
fur den schwer abbaubaren CSB 37-90%. Fir heterotrophe Biomasse im Zulauf werden
zudem Werte von 9-24% angegeben, was gut mit den hier vorgestellten Ergebnissen
Ubereinstimmt. TYKESSON et al. (2002) geben fiir SI 12%, fir Xl 15% an. BORNEMANN
et al. (1998) dokumentieren fur das ASM 1 bei deutschem Abwasser 48% Xs, 10% X,
15% Xy, 7% S, und 20% Ss im Zulauf zur Belebungsanlage, was gut mit den hier
ermittelten Werten tbereinstimmt. Fur die partikularen inerten Bestandteile (hier 10-15%)
werden Werte im Bereich von 10-29% bei MAKINIA et al. (2005), BRDJANOVIC et al.
(2000), MEIJER et al. (2001), SAHLSTEDT et al. (2003) angegeben.

Eine tabellarische Ubersicht tber typische Zulauffraktionierungen fir unterschiedliche
Regionen und somit unterschiedliche Abwassertemperaturen wurde in Kapitel 4.1.2
vorgestellt. Eine Aussage Uuber den Einfluss der Abwassertemperatur auf die
vorgenommene Fraktionierung lasst sich nicht treffen, da die Angabe der
Abwassertemperatur in der Literatur in der Regel nicht erfolgt.

4.3.3 Kalibrierung der Anlagen

Im Folgenden werden die Werte der stéchiometrischen und kinetischen Parameter, die
zur Kalibrierung der Modelle verwendet wurden, zusammengefasst. Basis fir die
verwendeten Parameter sind Vero6ffentlichungen von KOCH et al. (2000) fir das ASM3
und RIEGER et al. (2001) fur das EAWAG-BioP-Modul. Nachfolgend werden zuerst die
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Kalibrierungsergebnisse der zwei hier untersuchten Anlagen im Vergleich zu alteren
Untersuchungen vorgestellt. Im Anschluss folgt eine Tabelle mit dem gesamten
Parametersatz sowie den sich aus den kalibrierten Anlagen ergebenden Wertebereichen
der kinetischen und stéchiometrischen Grof3en.

Tabelle 9: Kalibrierte biologische Parameter fur die Klaranlagen Bochum, Dusseldorf,
Hildesheim, Duderstadt, Koblenz und die Pilotanlage Gimmerwald

Bochum Disseldorf Hildesheim  Duder- Koblenz Gimmer-

2007 1995 stadt 1994 wald
1994 2001
Parameter
Nitrifikation
M [1/d] 0,7/0,8 1,0 11 1,4 15 1,7
by [1/d] 0,35/0,4 0,20 0,20 0,20 0,20 0,20
Kon [go2/my 0,5 0,5 0,5 0,5 0,5 0,5
Knun [gn/md 1,0 1,0 1,0 0,5 1,0 1,0
Denitrifikation
Ko [goa/my 0,5 0,2 0,5 0,5 0,2 0,2
M nozend H [ 0,5 0,33 0,5 0,33 0,5 0,33
P-Elimination
Kmax [gr/gcss] 0,2 0,2 0,25 0,2 - 0,2
gep [1/d] 15 15 2,3 1,7 - 1,2
Kpoa,pp [gp/mI 0,2 0,2 0,2 0,2 - 0,2
Nahrstoffgehalte der CSB-Fraktionen
inss [On/Ocse] 0,03 0,03 0,03 0,03 0,04 0,03
inxs [On/Qcss] 0,03 0,03 0,03 0,04 0,04 0.03
inxi [On/gcss] 0,04 0,03 0,035 0,04 0,04 0.035
irxi [0P/0csB] 0,010 0,010 0,010 0,010 - 0,010
ipxs [gpP/gcsB] 0,005 0,005 0,005 0,007 - 0,005
ipem [gr/0csB] 0,014 0,014 0,014 0,014 - 0,014

Insgesamt fallt auf, dass fir kommunales Abwasser in Deutschland vielfach eine leichte
Steigerung des Umsatzes der Prozesse Nitrifikation, Denitrifikation und
Phosphorelimination in den Modellen zu vollziehen ist. Bei der Versuchsanlage
Dusseldorf ~war dieses Phanomen jedoch nicht zu beobachten. Der
Standardparametersatz erzielte gute Ergebnisse sowohl zur Beschreibung des CSB als
auch des Stickstoffabbaus.

Die fur die Nitrifikation verwendete maximale Wachstumsrate der Nitrifikanten (uy=1,0-1,7
d?) schwankt fiir die untersuchten deutschen Anlagen relativ stak. Sie liegt jedoch
innerhalb des von KOCH et al. (2000) und RIEGER et al. (2001) aufgefihrten
Wertebereiches. Beide Autoren vermuten, dass der stark schwankende Wertebereich
durch ein starkeres Biofilmwachstum auf Belebungsanlagen hervorgerufen wird. KOCH et
al. (2000) vermuten, dass diese Werte in einer erhéhten CO,-Ausstrippung, verbunden mit
erhéhten pH-Werten begriindet liegen.
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Tabelle 10: Kinetische und stdchiometrische Grolien dieser Arbeit im Vergleich mit den
veroffentlichten Werten von KOCH et al. (2000) und RIEGER et al. (2001) fur
das ASM 3 in Verbindung mit dem EAWAG-BioP-Modul

Parameter  Einheit ASM3 ASM3 Beschreibung kin. Parameter
diese Arbeit
Hydrolyse 9,0/0,04 Hydrolyserate
Kn d? 9,0/0,04 9,0/0,04 Hydrolyserate
Kx - 1,0 1,0 Halbsattigungskonzentration Hydrolyse
Heterotrophe Organismen
Ksto d! 12,5/0,07 12,5/0,07 Aerobe Speicherrate
1] noH - 0,8 0,8% (0,5”) Anoxische Abminderung fiir Wachstum / Speicherung
Kon Joz m3 0,2-0,5 0,2 Halbséttigungskonzentration fir So
KnoH gNm'3 0,5 0,5 Halbsattigungskonzentration fiir Syo
KssH gCSBm'3 10,0 10,0 Halbsattigungskonzentration fiir Ss
Ksto - 0,10 0,10 Halbsattigungskonzentration fiir Speicherung
im d* 3,0/0,07 3,0/0,07 Max. aerobe Wachstumsrate
KNH.H gnm™ 0,01 0,01 Halbsattigungskonzentration fiir Syy
Kpoa,H gem’® 0,011 0,011% Halbsattigungskonzentration fur Spos
KhconH mol m™ 0,1 0,1 Halbsattigungskonzentration fiir Syco
bn d? 0,3/0,07 0,3/0,07 Max. endogene Atmungsrate
bsto d? 0,3/0,07 0,3/0,07 Atmungsrate fur Xsro
Ml noendH - 0,33-0,5 0,33%(0,5°)  Anoxische Abminderung end. Atmung
YsT10,02 gCSBgCSB'l 0,80 0,80 Aerober Ertragskoeff. der Speicherstoffe
Ystono gCSBgCSB'l 0,70 0,70 Anoxischer Ertragsk. der Speicherstoffe
YH,02 gcssgcss'l 0,80 0,80 Aerober Ertragskoeff. der het. Biomasse
YH,NO gCSBgCSB'l 0,65 0,65 Anoxischer Ertragsk. der het. Biomasse
Autotrophe Organismen
V1N d? 0,7-1,7/0,105 0,9- Max. aerobe Wachstumsrate
1,8/0,105
by d? 0,2-0,4/0,105 0,2/0,105 Max. endogene Atmungsrate
KNH.N gNm'3 0,5-1,0 1,0 Halbsattigungskonzentration fur Syn
Kon goam™ 0,5 0,5 Halbsattigungskonzentration fir So
Khcon mol m™ 0,5 0,5 Halbsattigungskonzentration fur Syco
Kpoan gem’® 0,01 0,012 Halbsattigungskonzentration fur Spos
17 No.end N - 0,50 0,50 Anoxische Abminderung fiir endogene Atmung
Yn gCSBgN'l 0,24 0,24 Ertragskoeffizient der aut. Biomasse
Sonstiges
fxi gcsagcsa'l 0,2 0,2 Produktion von X, nach endogener Atmung
ins| Ongcse 0,01 0,01 Stickstoffgehalt von S
inss gngese 0,03-0,04 0,03 Stickstoffgehalt von Ss
inxi Ongcss 0,035-0,04 0,04 Stickstoffgehalt von X,
iNxs gNgcss'l 0,03-0,04 0,03 Stickstoffgehalt von Xs
iNBM gngcss 0,07 0,07 Stickstoffgehalt der Biomasse

% Werte geméaR Kalibrierung des ASM 3 in Verbindung mit dem EAWAG-BioP-Modul (RIEGER et al., 2001)
® Werte nach Kalibrierung des ASM 3 (nur Stickstoffelimination, KOCH et al., 2000)
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Tabelle 11: Kinetische und stdchiometrische GroRen dieser Arbeit im Vergleich mit den
veroffentlichten Werten fir das EAWAG-BioP-Modul (RIEGER et al., 2001)

Parameter Einheit diese EAWAG- Beschreibung kin. Parameter

Arbeit Bio-P

Modul
PAO-Organismen

gpHA d* 6/0,04 6/0,04 Rate fur Speicherung von Xepa
(o33 d* 1,2- 1,5/0,04 Rate fiir Speicherung von Xep

2,3/0,04
Upao d* 1/0,07 1/0,07 Maximale Wachstumsrate von Xpao
1] no.pAO - 0,6 0,6 Anoxische Abminderung Wachstum Xpao
bpao d? 0,2/0,07 0,2/0,07 Maximale endogene Atmung Xpao
1] No.end.PAO - 0,33 0,33 Anoxische Abminderung endogener Atmung
bep d* 0,2/0,07  0,2/0,07 Lysis von Xep
1] noJlys,PP - 0,33 0,33 Anoxische Abminderung der Lysis
bpHA d* 0,2/0,07  0,2/0,07 Veratmung von Xera
1] Noresp,PHA - 0,33 0,33 Anoxische Abminderung der Veratmung Xpua
Kss.pao gcssm™ 10 10 Halbséttigungskonzentration von Ss
Khco,pao mol m™ 0,1 0,1 Halbséttigungskonzentration von Syco
Kpp.pao gpOcss 0,05 0,05 Halbsattigungskonzentration von Xep/Xpao
Ko,pao go2m’ 0,2 0,2 Halbsattigungskonzentration von So
Kpha gcsagcsa-l 0,1 0,1 Halbsattigungskonzentration von Xpua/Xeao
Kmax gpgcsa'l 0,2-0,25 0,2 Maximales Verhaltnis von Xpp/Xpao
Kipp pao gpgcsa'l 0,05 0,05 Halbséttigungsk. von [Kmax pao-(Xpe/Xpao)]
Kno.pao gnm™ 0,5 0,5 Halbsattigungskonzentration von Syo
Kpoa,pp gpm'3 0,2 0,2 Halbséttigungskonzentration von Spos (Xep-Speicherung)
Kpoa,pao gpm'3 0,01 0,01 Halbséattigungskonzentration von Spos (Xpao-Wachstum)
KNH.pAO gnm™ 0,05 0,05 Halbsattigungskonzentration von Sy
Ypao,02 gcsggcsg'l 0,6 0,6 Aerober Ertragskoeffizient Biomasse/Xpua
YpaoNO gcsggcsg'l 0,5 0,5 Anoxischer Ertragskoeffizient Biomasse/Xpua
YPHA gcsagp'1 0,2 0,2 Ertragskoeffizient Xpua/Xep
Ypoa gpgcsg'l 0,35 0,35 Ertragskoeffizient Xpp/Xpua

Sonstiges

fxi gCSBgCSB'l 0,2 0,2 Produktion von X, bei endogener Atmung
fsi gcsedcse® O 0 Produktion von S, bei der Hydrolyse
ip,ss grgcss 0 0 Phosphorgehalt von Ss
ip.sl grgcss 0 0 Phosphorgehalt von S,
ipxi grQgcss 0,01 0,01 Phosphorgehalt von X,
ipxs grgcse 0,005- 0,005 Phosphorgehalt von Xs

0,007
ipBMm grgcss 0,014 0,014 Phosphorgehalt Biomasse (X, Xa, Xpao)
iTs xi grs/Oxi 0,75 0,75 TS/CSB-Verh. von X
iTs.xs Ors/Oxs 0,75 0,75 TS/CSB-Verh. von Xs
iTs,xsTO O7s/9xsTo 0,6 0,6 TS/CSB-Verh. von Xsto bzw. Xppa
iTs,BM O7s/9sMm 0,9 0,9 TS/CSB-Verh. von Biomasse
iTs,XPP g1s/gxpp 3,23 3,23 TS/CSB-Verh. von Xpp

In der Literatur wird in einigen Fallen von einer Verminderung der Halbwertskonstante
Kon zur Steigerung der Nitrifikation berichtet, u.a. bei WENTZEL und EKAMA (1995) mit
Kon=0,02 g/m3 fur die Simulation von Belebtschlammanlagen mit dem ASM 2 (HENZE et
al., 1995), bei HULSBEEK et al. (2002) mit Ko 5=0,4 g/m3, der Uber den STOWA-Report in
Holland berichtet und bei SEGGELKE (2002) bei der ASM-2d-Simulation der VA
GuUmmerwald. LI und BISHOP (2003) berichten dartiber, dass die Sauerstoffkonzentration
am aufReren Rand der Belebtschlammflocke je nach Position der Flocke im Verfahren
zwischen 0,1 und 1 go,/m3 liegt. Das deutet darauf hin, dass die Halbsattigungs-
konzentration flr Sauerstoff, zumindest, wenn die Mikroumgebung betrachtet wird, relativ
niedrig sein musste, um einen signifikanten aeroben Abbau beschreiben zu kénnen. In
Batchversuchen ist die Halbwertskonstante fir Sauerstoff jedoch relativ gut zu bestimmen
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und liegt in der Regel bei 0,5 go,/m3. Entsprechend der Veroéffentlichung von KOCH et al.
(2000) wurde daher sowohl bei der Anlage Bochum als auch bei der VA Diisseldorf auf
eine Anpassung verzichtet.

Um zu einer besseren Beschreibung des Stoffflusses flr die autotrophe Biomasse zu
kommen, wurde bei der intermittierenden Denitrifikation in Duderstadt die
Halbsattigungskonzentration fir Ammoniumstickstoff Ky, n auf 0,5 gN/m3 vermindert. Nur
so lieB sich eine Verringerung der autotrophen Nettowachstumsrate bei niedrigen
Ammoniumstickstoffkonzentrationen vermeiden. Die Schwankungsbereiche fir die
Halbsattigungskonzentration fur Ammoniumstickstoff Kyyn in der Literatur sind erheblich
(HORN und HEMPEL, 1997: Kyyn=0,5 g/m3; SEGGELKE, 2002: Kyyn=0,1 g/m3 mit dem
ASM 2d, MAKINIA et al., 2005: Kyyn=0,2 g/m3 mit dem ASM 3).

Zusatzlich wurde die biologische P-Elimination im Modell fir einige der deutschen
Klaranlagen untersucht. Fur die hier neu kalibrierten Anlagen aus Bochum und Dusseldorf
war das jedoch nicht nétig. Kalibriert wurden in den anderen untersuchten Fallen die
Speicherrate fir Polyphosphat gee und in geringem MalBe der maximale
Polyphosphatgehalt der PAO-Biomasse Ka. Ublicherweise werden fiir den maximalen
Polyphosphatgehalt der Biomasse Werte im Bereich 0,1-0,4 ge/gcse (z.B. RIEGER et al.,
2001, 0,38 gp/gcse nach WENTZEL und EKAMA, 1997, 0,4 gp/gcse hach JOHANSSON et
al., 1996) angegeben. Die Kalibrierung auf Werte zwischen kpx=0,20-0,25 gp/gcss ist
somit gerechtfertigt.

Versuchsanlage Bochum

Im Folgenden werden die Simulationsergebnisse der VA Bochum fir die beiden
untersuchten Temperaturstufen vorgestellt. Abbildung 8 zeigt den Vergleich zwischen
Messwerten und Simulationsergebnissen fir den Zeitraum Februar 2006, Abbildung 9
bezieht sich auf den Zeitraum Juni 2006. Beide Zeitraume wurden sowohl mit dem ASM1
als auch dem ASM3 nachsimuliert.
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Abbildung 8: Messdaten und Simulationsergebnisse fur den Versuchszeitraum Februar
2006. Links: Anlage 1, 15€C. Rechts: Anlage 2, 30T . Vergleich der
Simulationsergebnisse fur die Parameter CSB, NH;-N, NO3-N und TS [g/m?]

im Ablauf NKB.
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Abbildung 9: Messdaten und Simulationsergebnisse fir den Versuchszeitraum Juni 2006.
Links: Anlage 1, 15€C. Rechts: Anlage 2, 30C. Verg leich der
Simulationsergebnisse fur die Parameter CSB, NH,-N und NO3-N [g/m8] im
Ablauf NKB.

Die dargestellten Simulationsergebnisse zeigen insgesamt eine gute Abbildung der
Messwerte. Fir den ersten Zeitraum vom 23.02.2006 bis zum 03.03.2006 erwiesen sich
sowohl das ASM1 als auch das ASM3 als geeignet, die Messwerte fir beide
Temperaturstufen mit dem Standardparametersatz nachzusimulieren. Fir den zweiten
Zeitraum vom 24.06.2006 bis 10.07.2006 war eine Kalibrierung der Modelle erforderlich.
Geanderte kinetische Parameter sind in Tabelle 12 aufgefuhrt.

Hinsichtlich der Abbildung des filtrierten CSB im Ablauf kamen beide Modelle zu nahezu
deckungsgleichen Ergebnissen. Fir die Abbildung der NH4-N und NO3-N Konzentrationen
im Ablauf kam es zu nennenswerten Abweichungen. Insgesamt war die Kalibrierung des
ASM3 zum Abgleich der Messwerte erfolgreicher.
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Tabelle 12: Geanderte kinetische Grolen der Modelle ASM1 und ASM3 zur Abbildung der
Messdaten des Zeitraums Juni 2006.

ASM1 ASM1 ASM1 ASM3 ASM3 ASM3
Parameter Standard 15C 30C Standard 15C 30C

Heterotrophes Wachstum
Ko [go2/m’] 0,20 0,20 0,50 0,20 0,20 0,50
Nnos.endH [-] - - - 0,33 0,33 0,50
Autotrophes Wachstum
M [1/d] 0,90 0,70 0,68 1,0 0,80 0,70
by [1/d] 0,15 0,16 0,25 0,20 0,35 0,40

Versuchsanlage Diisseldorf

Im Folgenden werden ausgewdahlte Ergebnisse der VA Dusseldorf fur die beiden
untersuchten StralRen vorgestellt. Neben den Zulaufdaten werden die erzielten
Ablaufkonzentrationen beider Straen mit Messdaten verglichen. In Abbildung 10 sind die
gemessenen Zulaufkonzentrationen von CSB, NH4-N, Nges und Pges zusammen mit den
nach der Kalibrierung des Simulationsmodells erzielten Konzentrationen dargestellt. Wie
zu sehen werden sehr gute Ergebnisse erzielt, lediglich der Parameter Ngs zeigt
Abweichungen. Die Abweichungen entstehen, weil neben der exakten Nachbildung des
Ammoniumstickstoffs im Zulauf auch der organische Stickstoff modelliert werden muss.
Dies geschieht in den ASM-Modellen, in dem den CSB-Fraktionen feste Stickstoffanteile
zugeordnet werden. Um die Konzentration von Ng.s exakter abzubilden, ware es notig, die
Stickstoffanteile einzelner CSB-Fraktionen dynamisch anzupassen. Dieses Vorgehen ist
aber bisher weder in der ingenieurmafigen Praxis noch in wissenschatftlicher Literatur zu
finden, so dass darauf auch hier verzichtet wird.
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Abbildung 10: Gemessene und simulierte Zulaufkonzentrationen [g/m?3]

Exemplarisch werden zudem Ergebnisse der Sauerstoff- und TS-Konzentration im
Belebungsbecken vorgestellt. Beide Parameter werden im Modell eingeregelt. Die
Diagramme zeigen, dass die Regler funktionieren. Zudem muss auf eine korrekte
Nachbildung der UberschuRschlammproduktion geachtet werden.
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Abbildung 11: Beispielhafte Ergebnisse zur Simulation der Belebungsbeckenkonzentra-
tionen des TS-Gehaltes und der Sauerstoffkonzentration fur StraRe 1

Abbildung 12 stellt die Ergebnisse verschiedener Stoffgroflen im Ablauf des
Nachklarbeckens im Vergleich zur Simulation dar. Es ist zu erkennen, dass die Parameter
TS, CSB und NHsN gut getroffen sind. Lediglich bei einzelnen
Spitzenablaufkonzentrationen fir NH4;-N zeigt das Modell fur die Strale 2 in der
Umgebung des Simulationstages 60 und 80 Abweichungen. Schwieriger ist die
Modellierung der Nitratstickstoffkonzentrationen im Ablauf des Nachklarbeckens.
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Abbildung 12: Messdaten und Simulationsergebnisse der Strale 1 (links) und StralRe 2
(rechts) fur die Parameter TS, CSB, NH4-N, NOs-N [g/m3] im Ablauf NKB
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Insbesondere fir StraBe 2 werden die NOs;-N-Konzentrationen nur im Mittel getroffen.
Hierfir kann es verschiedene Ursachen geben. Von besonderer Bedeutung war hier
jedoch die Tatsache, dass Messdaten zur Hohe der Rezirkulationsstréme nicht vorlagen.
Bei einer vorgeschalteten Denitrifikation hangt aber gerade bei dynamischer Belastung
die Nitratstickstoffeliminationsleistung in maf3gebend von der Ruckfihrung des
Nitratstickstoffs ab. Die hier rechnerisch ermittelten Eliminationsleistungen wurden mit
mittleren Rezirkulationsstromen von RZ=6 fir StralRe 1 und RZ=3,8 fir StralRe 2 erzielt.
Besonders bei kleineren Rezirkulationsverhéltnissen wie sie theoretisch in Stralle 1
mdglich waren, wird die Nitratstickstoffelimination durch einen Mangel an Nitratstickstoff
im Denitrifikationsbecken begrenzt. Tatsachlich gibt es von Seiten der mathematischen
Modellierung keine Moglichkeit durch die Veranderung biokinetischer Parameter zu einer
exakteren Abbildung der Denitrifikation zu kommen. Die gesamte Menge riickgefuihrten
Substrats wird denitrifiziert.

Ergebnisse der Modellierung deuten darauf, dass in dem Falle, dass die
Rezirkulationsstrome nicht noch hdher waren, dariberhinaus von einer Denitrifikation im
Schlammbett der Nachklarung auszugehen ist (siehe Abbildung 7).

4.3.4 Sensitivitdtsanalyse

Im Rahmen dieses Forschungsprojektes wurden verschiedene Sensitivitats-
untersuchungen zum Einfluss der biochemischen Parameter durchgefuhrt. Neben der
Untersuchung dieser Parameter fiir dynamische Zulaufbedingungen wird basierend auf
der Arbeit von KIM et al. (2006) die sogenannte SVM-Slope-Technik fur stationére
Bedingungen angewendet. Die in KIM et al. (2006) beschriebene Sensitivitdtsanalyse
bezieht sich auf das Belebtschlammverfahren. Das Verfahren wurde im Rahmen dieser
Arbeit fir die Belebungsanlage Dusseldorf, ein Teichsystem aus dem Siuiden von Brasilien
und einen UASB-Reaktor angewandt, um so sensitive Parameter der Modelle zu
ermitteln. Grundlage fur die Auswertung der Sensitivitdat sind die folgenden zwei
Gleichungen. Dabei ist EQ ein Qualitatsindex, der sich auf die kalibrierten biochemischen
Parameter und ausgewahlte Ablaufwerte des kalibrierten Modelles bezieht.

EQ = :BXl |:)<e,1-+_:BX2 D(e,z +"'+ﬁXn |:}(e,n

wobei X, die Ablaufkonzentrationen verschiedener Stoffe sind und By
Gewichtungsfaktoren, die einzelne Ablaufkonzentrationen stéarker wichten als andere. Der
Sensitivitdtsindex AEQ resultiert aus Berechnungen, bei denen jeder biochemische
Modellparameter, dessen Sensitivitdt untersucht werden soll, schrittweise um 10%
verandert wird (Ref: bezieht sich auf die kalibrierte Referenzsimulation, Var: varierter
Parameter).

AEQ = ﬁXl‘Xe,lRef = Xeva ‘ + ﬁXZ‘Xe,ZRef = Xe 2va
+-'-+ﬁXn Xe,nRef - X

e,nVar ‘

Ergebnisse der Sensitivitatsanalyse fur das ASM1 und das ASMS3 sind in den folgenden
Abbildungen dargestellt. Es wird dabei zwischen Parametern zur Beschreibung von
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heterotrophem und autotrophem Bakterienwachstum unterschieden. Der Wert 100 auf der
X-Achse bezeichnet dabei die Simulationsergebnisse mit Standardparametersatz. Der
Sensitivitatsindex AEQ hat entsprechend obiger Gleichung fur diesen Punkt den Wert
Null. Die einzelnen Modellparameter wurden schrittweise um 10% reduziert (Minimum
50%) und 10% erh6éht (Maximum 150%). Abbildung 13 zeigt die Ergebnisse der
Sensitivitdtsanalyse fir das ASM3.
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Abbildung 13: Sensitivitatsanalyse ausgewahlter Parameter fir das ASM3. Links: 15T,
rechts: 30C Betriebstemperatur. Oben: heterotrophe s Bakterienwachstum,
unten: autotrophes Bakterienwachstum.

Aus Abbildung 13 geht hervor, dass der Ertragskoeffizient (Yno02) und die maximale
endogene Atmungsrate (by) die sensitivsten Parameter flr heterotrophes
Bakterienwachstum fir beide Temperaturstufen sind. Ebenfalls sensitiv ist die
Sauerstoffsattigungskonstante Koy, Dieser Parameter ist mit dem Prozess der endogenen
Atmung gekoppelt, so dass hier mdglicherweise eine gegenseitige Beeinflussung mit dem
sehr sensitiven Parameter by vorliegt. Als weniger sensitiv erwiesen sich die aerobe
Speicherrate ksto und die maximale Wachstumsrate py. Die geringe Sensitivitat von iy ist
darauf zuritickzufiihren, dass der CSB Abbau nahezu vollstandig erfolgte, so dass eine
Erh6éhung der Wachstumsrate kaum einen Einfluss auf die Ablaufqualitat hat. Erst bei
einer Absenkung des Parameters auf 50% bei 15C Betriebstemperatur erfolgt eine
zunehmende Sensitivitat.
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Die sensitivsten Parameter fiir autotrophes Bakterienwachstum sind die maximale
Wachstumsrate py und die maximale endogene Atmungsrate by, Fir 15T
Betriebstemperatur kommt es bei einem Absenken von py auf 80% des Ausgangswertes
zu einem Auswaschen der Nitrifikanten. Dass der autotrophe Ertragskoeffizient Yy im
Gegensatz zum heterotrophen Ertragskoeffizienten weniger sensitiv ist, liegt an dem
geringeren  Einfluss der Nitrifikanten auf dem  Trockensubstanzgehalt im
Belebungsbecken. Als gering bis mittel sensitiv kénnen die Sauerstoff- (Koy) und
Ammoniumsattigungskonstante (Kyq,n) angesehen werden.

Fur 15C Betriebstemperatur wurde neben den Kkinetischen und stéchiometrischen
Parametern auch der Einfluss der Zulauffraktionierung untersucht. Hierbei wurde der
Anteil des schwer abbaubaren CSB (Xs) schrittweise zu Gunsten des leicht abbaubaren
(Ss) CSB verschoben. Eine starke Sensitivitdit auf den Ablaufqualitatsindex lag
ausschlieRlich fur heterotrophes Bakterienwachstum vor.

Abbildung 14 zeigt die Ergebnisse der Sensitivitdtsanalyse fir das ASM1. Die Ergebnisse
zeigen den gleichen qualitativen Verlauf wie fur das ASM3. Die absolute Sensitivitat des
heterotrophen Ertragskoeffizienten ist jedoch wesentlich héher im Vergleich zum ASM3.
Im ASM1 erfolgt das heterotrophe Wachstum direkt auf dem leicht abbaubaren CSB,
wahrend im ASM3 das Wachstum auf den eingelagerten Speicherstoffen erfolgt. Der
aerobe Ertragskoeffizient fur Speicherstoffe (Ystoo02) wurde im Rahmen der
Sensitivitdtsanalyse fur das ASM3 nicht untersucht. Die Sauerstoffsattigungskonstante
Koy des ASM1 erwies sich im Gegensatz zum ASM3 als nicht sensitiv. Die hohe
Sensitivitat dieses Parameters fir das ASM3 kann mit dem Einfluss auf den Prozess der
endogenen Atmung erklart werden. Fir den heterotrophen Zerfallsprozess im ASM1 spielt
dieser Parameter jedoch keine Rolle.
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Abbildung 14: Sensitivitatsanalyse ausgewahlter Parameter fir das ASML1. Links: 15T,
rechts: 30C Betriebstemperatur. Oben: heterotrophe s Bakterienwachstum,
unten: autotrophes Bakterienwachstum.

4.3.5 Szenarien

Szenariorechnungen, die ergdnzend zur statischen Bemessung fur Bemessungsanlagen
durchgefuhrt werden, haben besondere Bedeutung gerade fir Anlagen, die bei héheren
Temperaturen betrieben werden. Da bei hoheren Temperaturen
Belebungsbeckenvolumen geringer werden, sind diese Anlagen gerade gegen
Spitzenbelastungen besonders anfallig. Hydraulische StéRe koénnen nur noch
unzureichend abgepuffert werden. Anlagen, die bei 10C auf Mittelwerte richtig bemessen
wurden, sind auch in der Lage typische Spitzenbelastungen von Ammoniumstickstoff
abzubauen. Dies ist jedoch bei Anlagen, die auf hbhere Temperaturen bemessen Anlagen
oft nicht mehr der Fall. Hier konnten Szenariorechnungen mit einem Kkalibrierten
dynamischen Simulationsmodell genutzt werden, um abschéatzen zu kénnen, inwieweit
Sicherheiten  gegen  Spitzenbelastungen  bestehen.  Gegebenenfalls  mussen
Beckenvolumen und Beliifter an die Ergebnisse der dynamischen Simulation angepasst
werden.

Um praxisrelevante Aussagen zur Bemessung von Belebungsanlagen bei Temperaturen
ab 20C machen zu kénnen, wird folgendes Vorgehen g ewahilt:



4. Wissenschaftliche und technische Ergebnisse 45

a) Auslegung des Belebungsbeckens nach A131 (2000)

b) Auswahl geeigneter Lastfélle fir die dynamische Simulation

¢) Durchfihrung der Szenariorechnungen anhand der Lastfalle

d) Entwicklung von Vorschlagen zur Bemessung des Belebungsbeckens

Die Szenariorechnungen werden mit dem fir die Versuchsanlage Dusseldorf kalibrierten
Modell (ASM 3) durchgefiihrt.

Auslegung des Belebungsbeckens nach A131 (2000)

Nachfolgend werden die Ergebnisse der Bemessung einer Belebungsanlage nach A131
(2000) vorgestellt. Als Zulaufbelastung dienten mittlere Frachten, wie sie auf der
Klaranlage Dusseldorf anzutreffen ist. Die Zulaufbelastung entspricht in etwa der einer
Klaranlage mit Grobentschlammung und einwohnerbezogenen Wassermengen zwischen
150-180L/(EW*d). Als mittlere Belastung zur Belebungsstufe wurde von 307 ggsgs/m3, 193
grs/m3, 53,8 grkn/m3, 8,7 ge/m3 und Q=46,2 m3d ausgegangen. Die Anlage wurde auf
eine Temperatur von 20C bemessen. Das nachfolgende Diagramm zeigt mittlere Zwei-
Wochenbelastungen der VA Dusseldorf als Frachten pro Woche dargestellt. Der Lastfall 9
entspricht der oben angegebenen mittleren Belastung.
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Abbildung 15: Belastung der VA Dusseldorf als Zweiwochenmittel (Strafl3e 1),
Frachten in [kg/Woche]
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Die nachfolgende Tabelle zeigt die Bemessungsergebnisse nach A131 (2000) im
Vergleich zu anderen bewahrten deutschen Anséatzen.

Parameter  Einheit A131 (2000) A131(1991) HSG (1989) HSG (1993)
7/ m3 16,3 18,9 17,0 15,5
Vi m?3 14,7 13,9 13,2 11,3
Vb m?3 1,6 @ 5,0 3,8 4,2
TSee kg/m?3 3 3 3 3
USe kgrs/d 11,7 11,0 11,0 11,5
OVc kgoz/d 14,2 16,5 14,7 13,0
OVges kgoz/d 17,9 20,7 18,9 17,2
trs d 4,2 51 4,6 4,1
trs zer d 3,8 3,8 3,6 3,6
RV - 2,6 2,6 2,6 2,7
NH4-N, g/m3 1 1 1 1
NO;-N, g/m3 10 10 10 10
Quutspizemax  M3/Min 1,315 1,377 1,375 1,323
Quutspizemax ~ M3d 1894 1983 1980 1905

(1) anoxischer Volumenanteil fir Szenarienrechnung auf 20%*Vgg erhoht gemal A131(2000)
Auswahl von Lastfallen zur Uberpriifung der Bemessun g

Die Hochschularbeitsgruppe Simulation beschéftigt sich seit geraumer Zeit mit der Frage,
wie die stationdre Bemessung durch die dynamische Simulation verfeinert werden kann
(ALEX et al., 2008; SPERING et al. 2008). In der Arbeitsgruppe wurden sowohl Lastfalle
definiert, die kritisch bei der Auslegung von Klaranlagen sind als auch ein sogenannter
Tagesganggenerator entworfen (LANGERGRABER et al., 2008). Dieser gibt aufgrund
mittlerer EingangsgréRen des Zulaufs automatisiert einen Tagesgang fir die GroRen
Zulaufwassermenge, CSB, TKN und Phosphor aus. Auf Grundlage der HSG-
Veréffentlichungen, an denen auch die TU Miinchen mitgewirkt hat, wurden die weiteren
Untersuchungen durchgefiihrt. Die Analysen decken verschiedene Punkte ab, wie die
Wirkung der Temperatur, verschiedene Zulaufbelastungen, Sauerstoffeintrage, Uber- und
Unterlast, Spitzenbelastungen, der Einfluss von Regenwasser im Mischsystem,
Nahrstoffmangel, Hemmung und die sich ergebenden Energieverbrauche. Insgesamt
wurden 10 verschiedene Lastfallszenarien untersucht.

Nach ALEX (2008) sind die folgenden Lastfalle (a-c) bei der Auslegung von
Belebungsanlagen kritisch:
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a ) Winter 20C minimale Temperatur, Ziel: Bemessun g N-Elimination

Phase

Bedingungen

Ziele

Phase 1
Normallast Winter

mittlere  Fracht,
(20C), 1 Woche

Wintertemperatur

Typische Betriebseinstellungen (Auslegung),
Typische  Schlammproduktion, 0O,-Bedarf,
Ablaufwerte etc.

Phase 2
Maximallastszenario

Maximale Frachtwoche, 1 Woche

Nachweis aerobes Schlammalter bei N-
Elimination, Ermittlung maximale Schlammpro-
duktion, Ermittlung maRgebliches  Vp/Vgg,
extreme Betriebseinstellungen

Phase3 =Phase 1

1 Woche

Phase 4
Minimallast Winter

Minimale Frachtwoche, 1 Woche

Minimaler O,-Bedarf, extreme Betriebsein-
stellungen

Phase5 =Phase 2

Maximale Frachtwoche, 1 Woche

Schneller Lastwechsel, Anpassung Nitrifikation

Phase6 =Phase 1

1 Woche

b) Sommer 30C maximale Temperatur, Ziel: Bemessung Sauerstoffbedarf

Phase

Bedingungen

Ziele

Phase 1
Normallast Sommer

mittlere  Fracht, Sommertemperatur
(30C), 1 Woche

Typische Betriebseinstellungen, Typische
Schlammproduktion, O,-Bedarf, Ablaufwerte
etc.

Phase 2
Maximallastszenario
Sommer

Maximale Frachtwoche, 1 Woche

Ermittlung maximaler Sauerstoffbedarf, extreme
Betriebseinstellungen

Phase3 =Phase 1

1 Woche

Phase 4
Minimallast Sommer

Minimale Frachtwoche, 1 Woche

Extreme  Betriebseinstellungen,  Minimales

Vp/Ves (Auslegung fakultativ beliiftete Zone)

Phase5 =Phase 2

Maximale Frachtwoche, 1 Woche

Schneller Lastwechsel, Anpassung Nitrifikation

Phase6 =Phase 1

1 Woche
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¢) 1. HSG-Zyklus Tiefsttemperatur 10C, Ziel: Nitri fikation bei sehr tiefen Temperaturen

Phase Bedingungen Ziele
Phase 1 mittlere  Fracht, Wintertemperatur | Typische Betriebseinstellungen (Auslegung),
Normallast Winter (20C), 1 Woche Typische  Schlammproduktion, 0O,-Bedarf,

Ablaufwerte etc.

Phase 2 mittlere Fracht, Temperatur auf 15C Fahigkeit Nitrifikation zu halten, Auslegung
Nitrifikation bei 15C 3 Wochen fakultativ belUftete Zone
Phase 3 Maximale Frachtwoche, Temperatur | Fahigkeit N-Elimination bei Erreichen 20T

Hochlast Winter

20C, Betriebseinstellungen, so dass
N-Elimination funktioniert, 1 Woche

sicherstellen

Phase 4 = Phase 1

1 Woche

Phase 5
Tauwetter

mittlere Fracht fur 7 Tage 15T,
danach 3 Tage Temperaturabfall von
15 auf 10C

Fahigkeit Nitrifikation zu halten,
fakultativ beluftete Zone

Auslegung

Phase 6 = Phase 1

1 Woche

d) 2. HSG-Zyklus Tiefsttemperatur 10C, Ziel: Nitri fikation bei sehr tiefen Temperaturen

Phase Bedingungen Ziele
Phase 1 mittlere  Fracht, Wintertemperatur | Typische Betriebseinstellungen (Auslegung),
Normallast Winter (20C), 1 Woche Typische Schlammproduktion, 0O,-Bedarf,

Ablaufwerte etc.

Phase 2 mittlere Fracht, Temperatur auf 15C Fahigkeit Nitrifikation zu halten, Auslegung
Nitrifikation bei 15 C 3 Wochen fakultativ belUftete Zone
Phase 3 Maximale Frachtwoche, Temperatur | Féhigkeit N-Elimination bei Erreichen 20T

Hochlast Winter

20T, Betriebseinstellung, so dass N-
Elimination funktioniert, 1 Woche

sicherstellen

Phase4 =Phase 1

1 Woche

Phase 5
Tauwetter

mittlere Fracht fur 7 Tage 15%T,
danach 7 Tage Temperaturabfall von
15 auf 10C

Fahigkeit Nitrifikation zu halten
(Auslegung fakultativ beltftete Zone)

Phase6 =Phase 1

1 Woche

e) Zyklus Regenwasser, Ziel: Stickstoffelimination bei kurzen Aufenthaltszeiten

Phase Bedingungen Ziele
Phase 1 mittlere  Fracht, Wintertemperatur | Typische Betriebseinstellungen (Auslegung),
Normallast Winter (20C), 3 Wochen Typische  Schlammproduktion, 0O,-Bedarf,

Ablaufwerte etc.

Phase 2

mittlere Fracht, Temperatur auf 20C

Stickstoffelimination bei kurzen Aufenthalts-

Regenwasserspitze 20C 1 Tag zeiten
Phase 3 mittlere  Fracht, Wintertemperatur | Typische Betriebseinstellungen (Auslegung),
Normallast Winter (20C), 20 Tage Typische  Schlammproduktion, O,-Bedarf,

Ablaufwerte etc.

Die Charakteristik des Regenwasserereignisses wurde der Arbeit von SEGGELKE (2002)
entnommen und ist nachfolgend in Form eines Diagrammes dargestellt. Neben den funf
hier beschriebenen komplexen Lastféllen Gber mehrere Wochen, wurden funf weitere
definiert, deren Ziel die Untersuchung der Hemmung der heterotrophen bzw. autotrophen
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Wachstumsrate, Phosphor- bzw. Stickstoffmangel und die Leistung des
Belebungsbeckens bei halber Belastung ist.
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Abbildung 16: Charakteristisches Regenereignis aus der Arbeit von SEGGELKE (2002)

Fur die Berechnung der Szenarien a)-e) wurde das Anlagenmodell erweitert, so dass nun
der berechnete Sauerstoffoedarf aus der Bemessung in die beliifteten Becken
eingetragen werden konnte. Dies wurde lber einen Regler realisiert, dessen maximale
Leistung begrenzt werden konnte. Nachfolgend ist das Modell aus den
Szenariorechnungen dargestellt.

Abbildung 17: Fur die Szenarienrechnung erganztes Modell der Versuchsanlage Diissel-
dorf realisiert in SIMBA 4.2 (ALEX et al., 2002)
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Ergebnisse aus verschiedenen Szenariorechnungen

Untenstehend sind die Simulationsergebnisse des kalibrierten ASM 3 Modells fiir die mit
Al131 (2000) bemessene Anlage vorgestellt. Im Anschluss werden die Ergebnisse
interpretiert und Empfehlungen fiir die Auslegung von Belebungsanlagen bei hdheren
Temperaturen gegeben. Bevor auf die dynamischen Lastfélle eingegangen wird, werden
die Ergebnisse der stationdren Simulation fir die Parameter Sauerstoff, Ammonium- und
Nitratstickstoff vorgestellt.
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Abbildung 18: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fir die mit A131 (2000) auf 20C
bemessene Belebungsanlage (mittlere stationare Belastung)

Die Ergebnisse zeigen, dass die A131(2000) bemessene Belebungsanlage auch nach
Simulationsrechnungen mit dem ASM3 die geforderten Ablaufkonzentrationen von
NH4-N=1g/m3 und NO3z-N=10g/m3 bei mittlerer Belastung ohne Tagesgang einhalten
wirde. Auch die Belufter koénnen bei mittlerer Auslastung der Bemessung
Sauerstoffkonzentrationen von etwa 3,0 go,/m? liefern.

Wenn jedoch die Belebungsanlage mit einer dynamischen téglichen Belastung gemaf
Berechnung des HSG-Tagesganggenerators mit gleicher mittlerer Belastung wie im
vorangegangenen Fall angesetzt wird, treten die Auslastungsgrenzen der bemessenen
Anlage klarer zu Tage.
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Abbildung 19: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fir die mit A131 (2000) auf 20C
bemessene Belebungsanlage (mittlere dynamische Belastung)

Schon fir die mittlere dynamische Belastung erhéhen sich die Spitzenablaufwerte von
NH4-N auf 5,9g/m3 und NOs-N auf 18,4gn/m3. Die in der Spitze auftretenden
Ammoniumstickstoffablaufkonzentrationen  werden nicht durch zu geringe
Sauerstoffkonzentrationen hervorgerufen. Diese fallen nicht unter Werte von 3,6go,/m3 im
Nitrifikationsbecken. Wie auf diese Uberschreitungen im Hinblick auf die Bemessung zu
verfahren ist, wird im Anschluss an die Darstellung der Ergebnisse der einzelnen Lastfalle
erlautert.
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a) Lastfall Winter 20CC minimale Temperatur
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Abbildung 20: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fir die mit A131 (2000) auf 20C
bemessene Belebungsanlage (Lastfall Winter)

Das Szenario macht sehr deutlich, dass es besonders in der 2. und 5. Woche des
Simulationszeitraums zu einem erheblichen Anstieg der Ammoniumstickstoff-
konzentrationen kommt. Die zweite und fiinfte Woche sind durch eine maximale
Kohlenstoffbelastung bei gleichbleibender Temperatur von 20T gekennzeichnet.
Hinsichtlich NH4-N werden Spitzenkonzentrationen von 26gnns.n/m3 erreicht, die in keinem
Fall vertretbar sind. Dieser Lastfall wird im Weiteren mafigebend bei der Neuauslegung
der Anlage, die in Abschnitt 4.3.6 erlautert wird. Abbildung 20 verdeutlicht desweiteren,
dass der Zeitraum mit minimaler CSB-Belastung in Woche 4, die hodchsten
Nitratstickstoffablaufwerte von bis zu 21gnoz.n/m?3 hervorbringt.

b) Sommer 30C maximale Temperatur

Mit Hilfe der dynamischen Simulation des Sommerlastfalls wird schwerpunktmaRig die
Dimensionierung der Belifter Uberprift. Im Sommer kommt es bei gleichbleibender
Belebtschlammkonzentration zu einem Anstieg des Sauerstoffbedarfs und zu einem Abfall
der UberschuRschlammproduktion. Ursache ist, dass infolge erhohter Sterberaten der
Biomasse mehr Schlamm gezehrt wird. Dies flihrt seitens der biologischen Prozesse zu
einem weitergehenden Substratabbau und verringerten BSB-Ablaufkonzentrationen. Die
starke Wirkung der Temperatur ist auch in der nachfolgenden Abbildung 21 zu sehen. Die
Konzentration von Ammoniumstickstoff, ist geringer als bei 20C. Dennoch lasst sich
tendenziell dieselbe kritische Situation wie im vorangegangen Lastfall beobachten: der
starke Anstieg der NH,-N-Konzentrationen in den Wochen 2 und 5. Die Wochen 2 und 5
identifizieren dariiber hinaus den maf3gebenden Lastfall fiir die Bellfter. Trotz maximaler
Leistung der Beliifter werden im Nitrifikationsbecken minimale Sauerstoffkonzentrationen
von 0.4 go,/m3 erreicht. Dieser Lastfall ist also bei der Auslegung der Beliifter zu
bericksichtigen.
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Abbildung 21: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fir die mit A131 (2000) auf 20C

bemessene Belebungsanlage (Lastfall Sommer)

c+d) Zyklus Tiefsttemperatur

Nachfolgender Abschnitt verdeutlicht den Einfluss tiefer Temperaturen auf die Nitrifikation.
Kritisch sind die Zeitrdume der 5. Woche und um den 50. Simulationstag.
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Abbildung 22: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fir die mit A131 (2000) auf 20C
bemessene Belebungsanlage (Lastfall Tiefsttemperatur 1)

Die Woche 5 ist charakterisiert durch eine maximale CSB-Belastung bei einer Temperatur
von 20<C (siehe auch Punkt a). Der NH 4,-N-Anstieg zwischen Tag 49 und 52 bzw. Tag 49
und 56 ist durch die tiefe Temperatur von 10C begr tindet. In der Spitze sind hier 20 gnna-
n/m3 Ammoniumstickstoff zu verzeichnen. Bei langeren betrachteten Zeitrdumen ist
zudem mit einem weiteren Anstieg der Stickstoffkonzentrationen zu rechnen.
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Abbildung 23: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fir die mit A131 (2000) auf 20C
bemessene Belebungsanlage (Lastfall Tiefsttemperatur 2)

Anders als zu vermuten, ist dieser Lastfall durch die insgesamt im Vergleich zu
Deutschland betrachteten relativ hohen Temperaturen nicht maRgender kritischster
Lastfall.

4.3.6 Abgeleitete Bemessungshinweise

Wie erlautert, haben die vier untersuchten Szenarien aber auch der mittlere dynamische
Lastfall gezeigt, dass sowohl das bemessene Beckenvolumen nach A131 (2000) als auch
die maximale Leistung der Bellfter noch nicht ausreichend ist. Im Folgenden werden
zuerst die Beckenvolumen untersucht.

Beckenvolumen

Der Winterlastfall a) hat gezeigt, dass sowohl Ammoniumstickspitzen als auch
Nitratstickstoffspitzen bei maximaler CSB-Belastung Uberschritten werden. Um NH,-N-
Spitzen unterhalb von 10gn/m3 und NOs-N-Konzentrationen im Mittel bei 10gn/m3 zu
halten, musste sowohl das Nitrifikations- als auch das Denitrifikationsvolumen um jeweils
90% erhoht werden. Folglich ergaben sich Beckenvolumen von Vp=6,8m3 und
V\=27,9m3. Des Weiteren wurde ein Rulckfihrverhéltnis RF von 5 eingestellt. Nach
Anpassung der Volumina, ergeben sich folgende Stickstoffablaufwerte:
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Abbildung 24: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fiir die Belebungsanlage mit
erhohten Beckenvolumen (Lastfall Winter)

Belufterauslegung

Aus dem Sommerlastfall b) lassen sich mit Hilfe der Simulationsergebnisse der Wochen 2
und 5 Hinweise zur Auslastung und Dimensionierung der Bellfter gewinnen. Es zeigte
sich, dass in beiden Wochen der Sauerstoffgehalt im Nitrifikationsbecken trotz maximaler
Leistung der Belufter auf 0,4 go,/m?3 sank. Sauerstoffgehalt von 0,5 go,/m?2 sind typisch als
Dimensionierungswerte von Umlaufgraben, in denen simultane Nitrifikation bzw.
Denitrifikation erfolgen soll. Nach Erhéhung der Beckenvolumen sanken die
Sauerstoffkonzentrationen im Nitrifikationsbecken sogar auf Werte von 0,2 go,/m3 ab. Da
somit sogar mittlere Sauerstoffkonzentrationen in Umlaufgraben nicht mehr erreicht
werden, wird hier die Empfehlung ausgesprochen, die Beliifter fir die Anlagenbemessung
ab 20<C groRer auszulegen, als das von A131(2000) e mpfohlen wird. In diesem Fall (50%
grolRere Bellfter) werden fir den Sommerlastfall bei maximaler Belastung (hier 34,5-34,7
Tage) minimale Sauerstoffkonzentrationen im Belebungsbecken von 0,9go,/m? erzielt. In
anderen Zeitraumen sind zum Teil noch niedrige Sauerstoffkonzentrationen zu
verzeichnen. Diese sind aber dadurch begriindet, dass die Leistung der Beliifter aufgrund
des schon erreichten Sollwertes von Ammoniumstickstoff heruntergefahren wird.
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Abbildung 25: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fiir die Belebungsanlage mit
erhdhten Beckenvolumen und unter maximaler Bellfterleistung im
Zeitraum 34.5-34.7 Tagen (Lastfall Sommer 30°C, Belifterleistung um
50% gegeniiber A131 (2000) erhdht)

Extreme Winterlastfalle

Nach Anhebung der Beckenvolumen und der Belifterleistung wird in Folge die
Leistungsfahigkeit dieser neuen Anlage bei extremen Wintertemperaturen untersucht. Es
zeigt sich, dass die neu ausgelegte Anlage fir beide untersuchten Lastfélle (c+d)
ausreichend gute Ergebnisse erzielt: die Nitratstickstoffkonzentrationen erreichen
Mittelwerte unter 10gn/m2 und auch Ammoniumspitzen bleiben unterhalb von 10gy/m3.
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Abbildung 26: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fir die Belebungsanlage mit
erhohten Beckenvolumen und Belifterleistung (Lastfélle Tiefsttemperatur)

Regenwasserlastfall

AbschlieRend wurde ein einzelnes Regenereignis mit Wirkung auf die Stickstoffablauf-
konzentrationen untersucht. Die nachfolgende Abbildung verdeutlicht den starken Anstieg
der NHj;-N-Konzentrationen im Regenwetterfall auf maximal 8,3 gn/m3. Obwohl die
Ammoniumstickstoffspitzen, die durch das Regenereignis hervorgerufen werden,
durchaus sichtbar und tendenziell noch zu hoch sind, sind die Ergebnisse im Vergleich zu
den vorher untersuchten weitaus kritischeren Lastfélle durchaus vertretbar. Durch eine
geeignete Regelung des Rezirkulations- und Ricklauflaufschlammstroms lassen sich die
Nitratstickstoffspitzen noch weiter reduzieren. Aus dem Simulationsergebnis heraus
werden keine weiteren generellen Volumenerhéhungen empfohlen.
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Abbildung 27: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fir die Belebungsanlage mit
erhdhten Beckenvolumen und BelUfterleistung (Regenwasserlastfall)

WEITERE UNTERSUCHUNGEN NACH OPTIMIERUNG DER VOLUMEN

Im Folgenden werden die Ergebnisse funf weiterer Szenarien zu der Wirkung der
Hemmung auf Nitrifikanten und Heterotrophen, zu Mangelsituationen von Stickstoff und
Phosphor sowie zum Betrieb der Anlage bei halbierter Zulaufbelastung vorgestellt. Alle
Untersuchungen wurden auf Grundlage der neu bemessenen Anlage auf Grundlage der
vorangegangenen Simulationsszenarien durchgefihrt. Die Bellfterleistung ist somit
gegenuber der Bemessung mit A131 (2000) um maximal 50% erhoht
(Quutt spitze max=2841m3/d), das Nitrifikations- und das Denitrifikationsvolumen um jeweils
90% vergroRert, so das sich Vy=27,9m3 und Vp=6,8m3 ergeben.
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Hemmung der Nitrifikation und heterotrophen Stoffab baus

Die Abbildung 28 zeigt die Wirkung einer um 25% verringerten maximalen autotrophen
Wachstumsrate (links) und einer um 25% verringerten maximalen heterotrophen
Wachstumsrate (rechts). Der Sicherheitsfaktor von 25% wurde in Analogie zu den HSG-
Bemessungsansatzen (1989, 1993) gewahlt, die das aerobe Bemessungsschlammalter
mit einer zusatzlichen Sicherheit von 25% versehen.
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Abbildung 28: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fiir die Belebungsanlage mit
erhdohten Beckenvolumen und Belifterleistung (links Hemmung der
Nitrifikanten um 25%, rechts Hemmung der Heterotrophen um 25%)

Es ist zu erkennen, dass die Wirkung der maximalen heterotrophen Wachstumsrate in
dem untersuchten Lastfall sehr gering ist. Die Stickstoffablaufkonzentrationen veréandern
sich unwesentlich (ANH4-N=0,01 gn/m3; ANOs-N=0,24 gy/m3). Auch die CSB-
Konzentrationen steigen nur um 0,01% Prozent gegeniiber dem Ausgangslastfall an.

Anders sieht die Situation nach Hemmung der Nitrifikation um 25% aus. Die mittleren
Ammoniumstickstoffkonzentrationen steigen von 0,7gy/m3 auf 1,2gy/m3 an. Da die
Sauerstoffkonzentrationen nicht die maf3gebende Ursache erhodhter
Ablaufkonzentrationen sind, ware es noétig, das Nitrifikationsvolumen erneut um 80% zu
vergroBern. Nur so lieBe sich die Hemmung abfangen. In diesem Falle waren dann
mittlere Ammoniumablaufkonzentrationen von 1,0 gy/m3 erreichbar.

Stickstoff- und Phosphormangel

Erganzend zu vorangegangenen Untersuchungen soll zudem analysiert werden, wie sich
ein Stickstoff- bzw. Phosphormangel, hervorgerufen durch ein 50%-tige Reduzierung der
TKN- bzw. Pgs-Konzentration im Zulauf zur Belebungsstufe auswirkt. Die Ergebnisse
werden in Abbildung 29 dargestellt.
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Abbildung 29: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fir die Belebungsanlage mit
erhohten Beckenvolumen und Belufterleistung (links Stickstoffmangel
nach Reduktion der Ngs-Konzentration um 50%, rechts Phosphormangel
nach Reduktion der Pges-Konzentration um 50%)

Da keine vermehrt biologische Phosphorelimination oder chemische Fallung bei der
untersuchten Anlage zur Anwendung kam, ist die Wirkung der Reduzierung der Pges-
Frachten nicht signifikant. Die 50%-tige Verminderung der TKN-Zulaufkonzentration ist
jedoch sehr deutlich im linken Diagramm der Abbildung 29 zu erkennen. Die Reduktion,
beginnend am Tag 21, fuhrt dazu, dass die zu nitrifizierende Fracht deutlich vermindert
wird. In Folge sind auch die sich einstellenden  Ammonium-  und
Nitratstickstoffkonzentrationen mit 0,45gnna/M3 bzw. 1,5gn03/m3 deutlich geringer. Die
mittlere Leistung der Belufter sinkt bei halber TKN-Belastung um etwa 26%. Bei
Reduzierung der TKN-Konzentration im Zulauf um etwa 65% findet keine Nitrifikation
mehr statt, da der gesamte Stickstoff zur Biomasseninkorporation verwendet wird.

Halbierung der Zulauffrachten

Bei Halbierung der Zulauffrachten erhdht sich sowohl das aerobe als auch das gesamte
Schlammalter der Belebungsstufe. Infolge dessen werden bessere Stickstoffablaufwerte
erzielt. Die Reduzierung der Frachten um 50% wurde durch eine Verminderung des
zuflieRenden Volumenstromes um 50% erreicht.
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Abbildung 30: Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 fiir die Belebungsanlage mit
erhdhten Beckenvolumen und Belifterleistung (bei halbierter Zulauffracht
ab Tag 21 und geringen O,-Konzentration im Nitrifikationsbecken von 2,5
bzw. 1,7 go,/m3)

Im betrachteten Lastfall mit mittleren Sauerstoffkonzentrationen im Nitrifikationsbecken
von 2,5 bzw. 1,7 go,/m3 nach der Frachtreduzierung ergeben sich Ammoniumstickstoff-
ablaufkonzentrationen aus dem Nachklarbecken von 0,4 gnpan/m3 und Nitratstickstoff-
ablaufwerte von 9,4 gnoszn/m3. Durch die halbierte Zulauffracht sank die eingetragene
Luftmenge um etwa 39% ab. Eine entsprechende Steuerbarkeit der Beliifter ist also
unbedingt vorzusehen.

4.3.7 Bemessungsrichtlinien

Nachfolgend werden die Schlussfolgerungen, die sich vorwiegend aus dem Abschnitt
4.3.5 ergaben, nochmals hinsichtlich ihrer Bedeutung fir die Bemessung von
Belebungsanlagen bei hoheren Temperaturen zusammengefasst. Die zwei
wesentlichsten Schlussfolgerungen, werden nachfolgend nochmals hervorgehoben:

a) Es zeigte sich, dass der Winterlastfall bei 20C und maximaler Frachtwoche, der
mafigebende Lastfall fir die Auslegung der Belebungsbeckenvolumen war. Es wurde
deutlich, dass sowohl das Nitrifikations- als auch das Denitrifikationsvolumen nach A131
(2000) fur Temperaturen von 20T im Falle einer Bel astung ahnlich der HSG-Lastfélle zu
klein ausgelegt werden. Beide Beckenvolumen wurden um 90% gegenuber der
stationdren Bemessung erhoht, so dass Spitzenablaufwerte von NH,;-N von 10g/m3 und
mittlere Ablaufwerte von NOs-N von 10g/m3 eingehalten werden konnten. Wird die
Nitrifikation um 25% gehemmt, muss das Nitrifikationsvolumen um weitere 80% erhoht
werden (TS = 3g/L).

b) Der Sommerlastfall bei 30C und maximaler Belastung verdeutlichte, dass die
maximale Leistung der Bellifter um 50% erhoht werden muss, um die oben genannten
Ablaufkonzentrationen fur diesen Zeitraum und bei den untersuchten HSG-Lastfallen
einzuhalten.
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Die mit dem ASM 3 in dieser Arbeit mit Hilfe der Simulation nachbemessene
Belebungsanlage wiirde bei 20C und mittlerer dynamischer Belastung mit einem
Schlammalter von 16 Tagen betrieben. Es ergaben sich eine spezifische
UberschuRschlammproduktion von 0,45 kgrs/kgsss (Annahme CSB./BSBz,=2) und ein
spezifischer Gesamtsauerstoffbedarf von 1,7 kgo2/kggss. Sowohl der
Uberschussschlammanfall als auch der Sauerstoffbedarf liegen damit in den Bereichen,
die nach A131 (2000) bei geringeren Temperaturen flir Stabilisierungsanlagen ermittelt
wurden. Weitere Kennzahlender dynamischen Simulation sind in nachfolgender Tabelle
13 abgedruckt.

Die starken Abweichungen zwischen der Simulation mit dem ASM 3 und den
Bemessungsergebnissen nach A131(2000) bei hohen Temperaturen verdeutlicht, die
groBe Notwendigkeit, die Bemessung bei hoheren Temperaturen mit Kkritischem
Sachverstand zu Uberprifen. Im Hinblick auf die geforderten Ablaufwerte (Mittelwert oder
qualifizierte Stichprobe) muss die Leistungsfahigkeit der bemessenen Anlage,
Zulaufstickstoffspitzen abpuffern zu kdnnen, hinterfragt werden. Das A131(2000) liefert in
Abhangigkeit der Temperatur folgende Beckenvolumen: 10C: 110L/EW; 20<C: 43L/EW,;
30C: 16L/EW.
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Tabelle 13: Zusammenfassung der Ergebnisse der Simulation mit dem ASM 3 (GUJER et
al., 1999) im Vergleich zu verschiedenen deutschen Bemesungsansatzen

Parameter ASM 3 A131 (2000) A131(1991) HSG (1989) HSG (1993)
Ves [M?] 34,7 16,3 18,9 17,0 15,5
Vy [m3] 27,9 14,7 13,9 13,2 11,3
Vp [m3] 6,8 1,6 ® 5,0 3,8 4,2
TSes [g/L] 3 3 3 3 3
USg [kgts/d] 6,5 11,7 11,0 11,0 11,5
OVc [kgoo/d] - 14,2 16,5 14,7 13,0
OVgeslkg o2/d] 29,07 17,9 20,7 18,9 17,2
trs [d] 16,0° 4,2 5,1 4.6 4,1
trs aer [d] 12,1 3,8 3,8 3,6 3,6
RV [1] 5,0° 2,6 2,6 2,6 2,7
NH,-Ne[g/m3] 0,66 1 1 1 1
NOs-Ne[g/m?] 9,19 10 10 10 10
Quuttspizemax 1,97 1,315 1,377 1,375 1,323
[m3/min]

Quutispizemax 2841 1894 1983 1980 1905
[m?/d]

basierend auf dem Szenario mittlerer dynamischer Belastung bei 20C



4. Wissenschaftliche und technische Ergebnisse 64

4.4 Modellierung von Teichanlagen

Teiche werden oft als einfache, natirliche Reinigungstechnologie bezeichnet. Auch wenn
dies in Bezug auf den Aufwand fur den Betrieb und Bau der Anlage zutreffen mag, so sind
die Prozesse, die in den Teichen ablaufen hoch komplex. Sie laufen weitgehend unter
natirlichen Bedingungen ab und werden kaum durch technische Faktoren reguliert. Die
Einfachheit des Verfahrens hat zwar Vorteile, bedeutet aber auch, dass die
Steuerungsmaoglichkeiten im Vergleich zu anderen Technologien eingeschrankt sind. Die
Mechanismen in den Teichen werden damit grof3tenteils durch die vorherrschenden
klimatischen und lokalen Rahmenbedingungen bestimmt, welche Selbstregulierungs-
mechanismen in den Teichen beeinflussen. Vor allem die Sonneneinstrahlung, der Wind
und die Temperatur spielen hier eine grof3e Rolle (VON SPERLING und CHERNICHARO,
2005; JORDAO und PESSOA, 1995).

Obwohl die ablaufenden Prozesse im Zusammenspiel mit den Einflussfaktoren sehr
komplex sind, sind die in der Praxis verwendeten Bemessungsanséatze meist sehr einfach
gehalten. Bei der Anlagenbemessung spielen in der Praxis traditionell einfache
reaktortheoretische Ansétze eine Rolle (SHILTON, 2005). In diesen Ansatzen wird das
komplexe Zusammenspiel der einzelnen Faktoren stark vereinfacht durch einen einzigen
Parameter bericksichtigt, der Reaktionsrate erster Ordnung (k-Wert). Dieser Wert
dominiert weitestgehend den Bemessungsvorgang und muss deswegen mdaglichst genau
fur  verschiedene Teiche unter verschiedenen Rahmenbedingungen (Klima,
Teichgeometrie, Hydraulik, etc) angesetzt werden kénnen.

Trotz der hohen Bedeutung dieser einfachen Ansatze, die auch in absehbarer Zukunft in
der stationaren Bemessung die gréfdte Rolle spielen werden, zeigt die Entwicklung bei
Belebungsanlagen und fir Anaerobreaktoren auf, dass auch dynamische Ansétze
wichtige Beitrage zur Bemessung und Optimierung von Anlagen liefern kénnen. Ein
Grund, warum dynamische Modelle fiir Teichanlagen noch keinen nennenswerten
praktischen Eingang in die Bemessung gefunden haben, mag die Tatsache sein, dass
zwar verschiedene Ansatze existieren, aber noch immer eine Standardreferenz fehlt, auf
die Studien aufbauen kdénnen und die international akzeptiert sind. Gerade wegen der
vielen Einflussfaktoren und der hohen Bedeutung der dynamischen Prozesse in den
Teichen (z.B. Tag und Nachtzyklen) ist aber davon auszugehen, dass dynamische
Modelle einen wichtigen Beitrag fir das Verstandnis der dort ablaufenden Prozesse
leisten kdnnen. Nicht zuletzt kénnen sie dartiber hinaus eine zusatzliche Optimierung des
finalen Designs des Teichs durch die Berechnung verschiedener Szenarien ermdglichen.
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4.4.1 Anlagen- und Modellbeschreibung in Simba

Modelliiberlegungen

Die vorangegangenen Ausfihrungen deuten bereits auf die hohe Komplexitat hin, die mit
der Modellierung von Teichsystemen verbunden ist. Ziel im Projekt war es, dynamische
Modelle zu entwickeln, welche die dominanten Prozesse in verschiedenen Teichsystemen
moglichst mechanistisch abbilden kénnen und so konzipiert sind, dass sie das Potenzial
fur eine breite internationale Anwendung haben. Das sollte durch eine gute
modelltechnische N&herung der Realitat und durch den Bezug zu international
akzeptierten Ansatzen gelingen

Betrachtet man sich die Verfahren der Biologischen Abwasserreinigung, so sieht man,
dass diese generell durch eine Kombination aus aeroben und anaeroben Prozessen
gepragt sind. Die Umsatzvorgéange in Abwasserreinigungsanlagen laufen dber
verschiedenste Mikroorganismengruppen ab, Prozesse und Mikroorganismen sind aber
grundsétzlich dieselben, wie sie bei natirlichen in Flissen und Seen zu finden sind. Auch
wenn die Vielfalt der Mikroorganismen und der ablaufenden Prozesse sehr komplex sind,
so kann doch angenommen werden, dass der Abbau organischer Substanz auch in
Teichen im  Wesentlichen &hnlich zu denen in anderen biologischen
Abwasserreinigungssystemen erfolgt (PEARSON, 2005). Was Abwasserteiche somit
hauptsachlich von anderen Reinigungstechnologien unterscheidet, ist das Vorkommen
von Mikroalgen (PEARSON, 2005).

Grundsatzliche Abbildung der Prozesse

Die Ausfuhrungen legen nahe, sich auch bei der Modellierung der dominanten Prozesse
in Teichen, an bewahrten Modellierungsansatzen von Belebungsanlagen und
Anaerobreaktoren zu orientieren. Es macht Sinn, die Modellierung basierend auf den
ASM-Modellen bzw. dem ADM1 durchzufiihren. Die Modelle ASM3 (HENZE et al., 2000)
und ADM 1 (BATSTONE et al., 2002) sind international anerkannt und haben sich in der
Praxis bereits vielfach bewahrt. Aufgrund der hohen Bedeutung der Algenproduktion in
den Fakultativteichen muss zusatzlich die Einbindung eines geeigneten mathematischen
Ansatzes zur Beschreibung der Algenprozesse erfolgen. Mit dem River Water Quality
Model No 1 der IWA (RWQM Nol; REICHERT et al., 2001) liegt auch hier eine
internationale Referenz vor, die Anwendung finden kann. Der Ansatz beschreibt die
Umsatzprozesse in Flissen und enthélt entsprechende Differentialgleichungen zur
Abbildung der Algenprozesse, die flr eine Beschreibung der Algenprozesse in Teichen
Ubernommen bzw. angepasst werden kénnen.



4. Wissenschaftliche und technische Ergebnisse 66

Wachstumsrate der Algen mit Ammoniumstickstoff:

Svo * Sk S Sw Sak
m_aIgXK XK S X K XS K ><IAVXXALG
N,ALG + SNO + SNH NH,4,ALG + NH SNH + NH _lim ALK + ALK _lim
Wachstumsrate der Algen mit Nitratstickstoff:
km i x SNO + SNH x KNHmALG x SNo x SALK
- KN,AL(E- + SNO + S\IH KNH4,AL(3- + S\IH SNO + KNO_Iim SALK + KALK_Iim

Die Lichtenergie, die fir das Algenwachstum bendétigt wird, wird aus der Beer-Lambert
Formel in Abhangigkeit der Tiefe des Teiches berechnet:

1(2) =1 (0)e™,

k

><IAV ><>(ALG

wobei 47% aus der gesamten Lichtintensitat dem Wellensprektrum, das fir die
Photosynthese relevant ist, entsprechen (Chapra et al., 2005):

1 (0) = 047[1,,,,

Der Lichtabsorptionsfaktor wurde nach Juspin et al. (2003) definiert:

K, = 332+ 003 X

Die Lichtabschwéchung nach Steele ist ferner gegeben durch:

IAV :ﬂel

K |

i)
K

Es war noétig, ASM 3 um neue Prozesse zu erganzen. Berlcksichtigt wurde der
Windeinfluss mit Wirkung auf den Sauerstoffeintrag. Auch Ammoniak- und
Kohlendioxidaustauschprozesse zwischen Teichoberfliche und Atmosphare wurden in
das Modell aufgenommen. Zur Berechnung der Ammoniakkonzentration aus dem
gesamten anorganischen Stickstoff und der Kohlendioxidkonzentration aus dem
anaorganischen  Kohlenstoff ~wurden die  Dissoziationsgleichgewichte  unter
Berticksichtigung des pH aufgestellt. Die dynamische pH-Wert-Bestimmung wurde fir die
aeroben Prozesse im Teich analog zum ADM1 implementiert. Berilicksichtigt sind also
NH,", HCO3, NO3, H" und OH" lonen.

Der Gasaustauschprozess wird mit Hilfe der Konzentrationen im Teich (S;) und der
Sattigungskonzentration in der Flussigphase (Ssat gas i), Welche mit Hilfe der Henry-
Konstante berechnet wird, ermittelt.

Jgs i = klagas_‘

xéx(s
\/

sat_gas_i

-S)

Die Sauerstoffaustauschrate wurde mit Hilfe einer empirischen Formel (Ro und Hunt,
2006) berechnet, die auf 297 experimentellen Messpunkten von Austauschkoeffizienten
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basiert. Die Gleichung wird von den Autoren empfohlen zur Verwendung fur
Teichanlagen.
1
21 2
Kag, = 024x1706x S 2 "Umm"(%J

Uy ist die Windgeschwindigkeit in der Hohe 10m, Sc die Schmidt-Zahl, die
Massentransferkoeffizienten wurden normalisiert (in Ro and Hunt, 2006):

21
KIa_l - { S-:l] 2
KIa_2 SCZ

Mit dem gewahlten Ansatz liegen Teichmodelle vor, die auf international bewdahrten
mathematischen Formulierungen zur Beschreibung der aeroben, anaeroben und
photosynthetischen Prozesse basieren. Neben den rein mathematisch konzeptionellen
Vorteilen dieser Vorgehensweise, hat dies dartiber hinaus den Vorzug, dass die Gliltigkeit
der Prozessbeschreibungen bereits weitestgehend international anerkannt ist und
umfangreiche Datensammlungen und Studien in der Literatur zu den ASM Modellen und
dem ADM1 vorliegen.

Abbildung der Zonen im Teich

Die verschiedenen Teichtypen sind durch unterschiedliche Prozesse gekennzeichnet. Fur
fakultative Teiche ist es typisch, dass der geléste und feinpartikulare BSB aerob von
Bakterien im Teichkdrper stabilisiert wird, wahrend der suspendierte BSB sich gro3tenteils
absetzt (sedimentiert) und dann in der Bodenschicht des Teiches anaerob umgesetzt
wird. Der Teich lasst sich so in eine aerobe Zone, eine fakultative Zone (dort sind sowohl
aerobe Bedingungen als auch Sauerstofflimitierung mdoglich) und eine anaerobe Zone
einteilen. Im Gegensatz zu fakultativen Teichen herrschen in Anaerobteichen
definitionsgemal weitestgehend anaerobe Bedingungen vor.

Die relativ klare Ausbildung der Zonen in den Teichen erlaubt es, die verschiedenen
Zonen (aerob, fakultativ, anaerob) durch entsprechenden Modelle (ASM und ADM)
abzubilden und Uber eine entsprechende hydraulische Verschaltung die jeweiligen
Transport- und Durchmischungsvorgange in den verschiedenen Teichtypen zu
modellieren.

Modellierung realer Anlagen

Zur Uberprifung dieses grundsatzlichen Modellkonzeptes und der implementierten
Gleichungen wurde die Teichmodelle in SIMBA implementiert. Die Modellerstellung
erfolgte auf Basis realer Teichsysteme aus dem Siuden Brasiliens. Eine GroRanlage
stammt aus Concordia, eine weitere Pilotanlage von der Universidade Federal de Santa
Catarina, beide aus dem Bundesstaat Santa Catarina.
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Teichsystem Concordia:

Fur die Behandlung des hochkonzentrierten Abwassers werden drei Teiche in Serie
geschaltet, von denen die ersten beiden Anaerobteiche sind. Der dritte Teich ist fakultativ
(Abbildung 33). Die BSB-Eliminationsrate der Teiche ist sehr hoch. Messungen haben
ergeben, dass mehr als 90% des BSB abgebaut werden. Die Eliminationsrate fir
Stickstoff ist demgegeniber niedrig. Das erste anaerobe Becken (38500m3, 5 m Tiefe)
war aufgrund der hohen BSB-Zulaufbelastung mit einer dicken Schlammschicht bedeckt.
Der zweite Teich war mit einem Volumen von 41340 m3 und einer Tiefe von 7 m
vorwiegend anaerob. Der dritte Reaktor ist ein fakultativer Teich (50000m?3) mit einer Tiefe
von 3 m, obwohl der BSB-Zufluss in diesen Teich sehr niedrig ist.

Tabelle 14: Bemessungsdaten der Teiche im betrachteten Teichsystem in Concordia,

Brasilien
Anaerobteich1  Anaerobteich 2 Fakultativteich
Lange 160 m 100 m 220m
Breite 61m 75 m 80 m
(mittlere) Tiefe 5m 7,17 m 3m
Flache 7700 m2 5766 m2 16667 m2
Volumen 38500m?3 41340 m3 50000 m3

Untenstehende Abbildungen zeigen den Aufbau des Modells fiir den fakultativen Teich
und den Anaerobteich. Obwohl sich die Modelle explizit auf das reale Teichsystem in
Brasilien beziehen, ist durch die mechanistische Abbildung der Prozesse davon
auszugehen, dass das grundsatzliche Konzept der Modellierung nach einer
entsprechenden Anpassung auch auf andere Teichanlagen Ubertragbar ist.

Neben den rein biologischen Prozessen erfolgte die Nachbildung der hydraulischen
Bedingungen in den Teichen indirekt Gber die Verschaltung der einzelnen Reaktoren. Die
Simulation der hydraulischen Misch- und Sedimentationsprozesse erfolgte damit durch
die abgebildeten Wasser- und Stoffstrome verbunden mit einer Modellierung der gelosten
und festen Stoffe.
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Abbildung 31: Aufbau des anaeroben Teichmodells in SIMBA
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Abbildung 32: Aufbau des fakultativen Teichmodells in SIMBA
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Abbildung 33: Aufbau des gesamten Teichsystems (Anlage Concordia) in SIMBA

Pilotanlage an der UFSC:

Die komplette Anlage ist in Silva (2007) beschrieben. Das dreistufige System besteht aus
Anaerob—, Fakultativ- und Schdnungsteich. Da die Anaerobteiche schon genauer bei der
Condordia-Anlage untersucht wurden, lag der Fokus hier auf der Modellierung der letzten
beiden Teiche (fakultativ und Schénungsteich). Hier lagen detaillierte Messungen zu pH,
Sauerstoff, Temperatur und Chlorophyll a vor. Diese Werte wurden in drei
unterschiedlichen Tiefen bestimmt. Sauerstoff wurde niemals unter 1mg/L gemessen,
wodurch das ADM 1 nicht zur Anwendung kam. Die hydraulische Beschreibung ist
einfacher als bei GroRanlagen aufgrund der Grof3e (1,1 m3) der hier untersuchten Teiche.
Dennoch ist die Anlage ideal, um die entwickelten Modelle zu Uberprifen, denn die Daten
lagen in weitaus grof3erer Gute und Aufldsung vor, als das Ublicherweise bei Grof3anlagen
der Fall ist . Des Weiteren konnten in der Pliotanlage hydraulische Einflisse viel starker
von den biochemischen Umsatzprozessen getrennt werden. In Abbildung 34 ist der
Aufbau der Anlage in SIMBA skizziert.
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Abbildung 34: Aufbau des gesamten Teichsystems (Anlage UFSC) in SIMBA

Das nachfolgende Bild verdeutlich nochmals eindruckvoll die bei dieser Anlage
modellierten Prozesse.

Sonnelicht

Wind

Zulauf Ablauf

Hetero-
trophen

Abbildung 35: Schematische Darstellung der Abbauprozesse, die im Rahmen der
Modellierung der Teichsysteme beriicksichtigt wurden
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4.4.2 Zulaufcharakterisierung

Wie erwahnt, erfolgte die Modellerstellung und Kalibrierung der Modelle anhand der
Teichanlagensysteme im Siden Brasiliens. Das behandelte Abwasser ist durch hohe
BSB-Konzentrationen charakterisiert.

Bei der dynamischen Modellierung stellt die Datenlage zur Erstellung, Kalibrierung und
Validierung eines Modells allgemein meist einen limitierenden Faktor dar. Die Qualitat der
Modellierung und die Aussagekraft eines mathematischen Ansatzes hangen stark von der
Qualitat der Eingabedaten ab. Die Ubertragbarkeit der Modellaussagen auf andere
Belastungen oder andere Klimabedingungen steht entscheidend mit der Qualitat der
Messdaten im Zusammenhang. Hierbei sollten moglichst sowohl Tagesmischproben
charakteristischer Abwasserparameter Uber einen langeren Zeitraum vorliegen, als auch
dynamische Verhaltnisse tber Tage oder wenige Wochen untersucht worden sein. Beides
war fur die Messdaten aus Brasilien der Fall. Andere Messdaten von Teichsystemen aus
Peru enthielten entweder keine Angabe zu den Volumenstromen und/oder waren durch
eine kaum vorhandene Dynamik gepragt. Ist die Dynamik der Messdaten sehr gering,
kann die Kalibrierung eines dynamischen Modells nur mit grof3en Unsicherheiten behaftet
durchgefuhrt werden.

Der Hauptbemessungsparameter flr Anaerobteiche ist in der Regel die BSBs-
Raumbelastung (VON SPERLING und CHERNICHARO, 2005). D.h., das Volumen des
Teiches richtet sich nach der BSBs-Fracht pro Volumeneinheit des Teiches (kg BSB/(m3
d)). Die zuldassige Raumbelastung wiederum kann als eine Funktion der Temperatur
angegeben werden (VON SPERLING und CHERNICHARO, 2005). Es ist grundsatzlich
davon auszugehen, dass mit den im Modell vorliegenden Prozessen auf Grundlage des
ASM 3 und des ADM 1 sowohl kommunales als auch industrielles Abwasser erfolgreich
modelliert werden kann. Verédnderungen in den hydraulischen Bedingungen missen
durch eine entsprechende Anpassung der hydraulischen Parameter im Modell
bertcksichtigt werden.

Folgende Tabelle enthalt die Angaben zur Zulaufcharakterisierung der fir die Kalibrierung
verwendeten Teiche:

Tabelle 15: Mittlere Zulaufdaten des betrachteten Teichsystems in Concordia, Brasilien

Zulauf Einheit Sommer Winter
CSB Jcss M 6330 6291
TKN gm? 201 191
NH, gm? 167 161
pH - 6,52 6,84
Temperatur °C 26,5 17,4
lmax W m? 850 500

Tiight d 0,55 0,5
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Tabelle 16: Mittlere Zulauf- und Ablaufdaten des betrachteten Teichsystems an der
UFSC, Brasilien. Die Anlage hat ein Beckenvolumen von 1,1 m? wobei 0,4 m®
auf den oberen Teil und jeweils 0,35 m® auf den mittleren und unteren Teil

fallen.
Zulauf
Fakultativ- Ablauf Ablauf

Parameter Einheit teich Fakultativteich Schoénungsteich
CSB g/m? 1456 1233 743
CSByel g/m? n.m. 1065 504
CSB/BSBs - 6,8 7,3 7,3
TS g/m?® 301 239 146
NH,-N g/m? 505 208 53
NO;-N g/m?® 8 6 4

Tiefe der Messung Oben Mittig Unten Oben Mittig Unten
Chlorophyll a Mo/l n.m. 79 61 57 163 110 101
Sauerstoff g/m3 n.m. 3,9 3,7 3,4 45 42 3,9
pH - 8,7 8,8 8,8 8,8 9,1 8,9 8,7
Temperatur °C 25,9 26,9 251 248 257 234 230

n.m. = nicht gemessen

Der Zulauf-CSB der Anlage in Concordia wurde unterteilt in 65% Xs, 23,5% Ss und 11,5%
inert-CSB. Fur das Teichsystem an der UFSC wurde der Zulauf-CSB unterteilt in 20% Xs,
35% Ss und 45% inert-CSB.

4.4.3 Kalibrierung der Anlagen

Die Kalibrierung des Modells erfolgte in einem iterativen Prozess anhand der oben
beschriebenen Zulaufe. Dir Modellerstellung muss mit dem Ziel durchgefiihrt werden,
dass das Modell auch fir andere Lastfdlle und Szenarien moglichst gute Ergebnisse
liefert. FUr die Kalibrierung stehen grundséatzlich zum einen die kinetischen Parameter und
stéchiometrischen Koeffizienten zur Verfigung. Zum anderen sind die hydraulischen
Parameter zu bestimmen, welche die physikalischen/hydraulischen Prozesse im Teich
charakterisieren. Da im ASM3 und ADM1 eine Vielzahl von stéchiometrischen und
kinetischen Parametern verwendet wird und darlber hinaus in die Teichmodelle
Algenprozesse integriert wurden, bestehen relative viele Freiheitsgrade fir die
Kalibrierung. Die Kalibrierung erfolgte vorwiegend mit Hilfe der hydraulischen
Verschaltung und der Abbildung der Durchstrémungsverhaltnisse in den Teichen.
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Tabelle 17: Kalibrierte Parameter des ADM 1 in den Teichmodellen der Anlage aus

Concordia
Parameter ADM 1 Concoérdia Beschreibung

fsixc 0,1 0,01 Gehalt von S;in Xc [-]
fxi_xc 0,25 0,2 Gehalt von X; in Xc [-]
fPr xc 0,2 0,23 Gehalt von Xpr in Xc [-]
fcH xc 0,2 0,23 Gehalt von Xcp in Xc []
fu xc 0,25 0,33 Gehalt von Xy in Xc []

Nxc Variiert 0,028/14 Stickstoffgehalt von Xc [kmoln/kgcss]

Ni Variiert 0,025/14 Stickstoffgehalt der inerten Stoffe [kmolen/kgcse]
Protal - 0,93 Absoluter Gasdruck [bar]

Viiussigigas - 0,01 Verhéltnis Flissigphase zu Gasvolumen

Eine Veranderung der partikularen Fraktionen, die sich aus dem Abbau von Xc ergebenn
erfolgte, um eine Anpassung an den erhéhten Fettanteil im Abwasser durchzufiihren. Die
Stickstoffanteile wurden kalibriert, um die Stickstoffbilanz zu erfillen. Der Wert von pygal
bericksichtigt die Hohenlage der Anlage in Concordia (550m Uber NN). Der Gasraum
wurde zu 100 mal grof3er als das Teichvolumen angenommen. K, wurde kalibriert, um die
Algenkonzentrationen im Winter realistisch beschreiben zu kdnnen. Messwerte zur
Sonnenintensitat fur die Anlage in Concordia waren nicht verfugbar. Basierend auf den
Aufzeichnungen des HelioClim (www.helioclim.net) - Centre Energétique et Procédés of
Ecole des Mines de Paris — wurden Tagesmittelwerte, jeweils fir Sommer und Winter,
erstellt. Die Sonneneinstrahlung wurde mit einem Ansatz nach REICHERT et al. (2001)
simuliert. Es ergibt sich Uber den Tag ein sinusférmiger Verlauf:

=1, @;in[@n[ﬁo,m t= 0’5])

Licht

wobei | = Lichtintensitat (W/m3), |« = maximale Lichtintensitat (W/m?2), t = Tageszeit (d)
und t .y = Lange des Tages mit Sonnenlicht (d) sind.

Desweiteren gilt:

0,5*%(1 - tyichy) <t < 0,5%(1 + tyicny), SONst 0.
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Der Parameter | wurde als Mittelwert der gesamten taglichen Sonneneinstrahlung,
7300 und 3600 W/(m**d) fir Sommer und Winter, berechnet, der Parameter t, ¢, wurde

entsprechend der Messwerte angepasst. Dieser Zusammenhang ist in folgender
Abbildung dargestellit.
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Abbildung 36: Beispiel fiir einen gerechneten und gemessen Sonnentagesgangs fur
Sommer (links) und Winter (rechts).

Um den Initialwert flr die Simulation zu bestimmen, wurden die Teiche Uber 200 Tage mit

konstanter Sonneneinstrahlung simuliert (ohne Tagesgang; lwine:=115W/mM2, lsommer=185
W/im3),

Nachfolgend findet sich auch die Kalibrierung der Pilotanlage an der UFSC. Anfanglich
wurden sehr niedrige Algenkonzentrationen in den Teichen simuliert, so dass mit K,
héhere Werte kalibriert wurden. Weitere Beschreibungen der Hintergriinde finden sich in
GEHRING et al. (2009).
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Tabelle 18: Kalibrierte Parameter des erweiterten ASM3 in den Teichmodellen.
Parameter ASM3 Concoérdia UFSC Beschreibung
inxi 0,01 0,025 0,01 Stickstoffgehalt von X, [gn/gcss]
inxs 0,02 0,025 0,02 Stickstoffgehalt von Xs [gn/gcse]
iTssBM 0,9 0,75 0,9 Verhdltnis TSS/CSB fur Biomasse Xu
und Xa [grss/gcse]
Kn 3 9 0,52 Hydrolyserate [1/d]
Ksto 5 12,5 5 Aerobe Speicherrate [1/d]
MH 2 3 2 Maximale aerobe Wachstumsrate [1/d]
17 Hnos 0,6 0,8 0,6 Anoxische Abminderung fiir Wachstum
/ Speicherung [-]
by 0,2 0,3 0,2 Max. hetrotrophe decayrate [1/d]
Khss 2 10 2 Halbséttigungskonzentration fir Ss
[g CSB/m?|
MauT 1 2 o* Max. autotrophe Wachstumsrate [1/d]
baur 0,15 0,2 0,15 Max. autotrophe decayrate [1/d]
Ki 500 120 (Winter) / 1200 Halbwertskonstante Lichtenergie-
(REICHERT 500 eintrag fiir Algenwachstum [W/m?]

et al., 2001) (Sommer)

*komplette Hemmung der Nitrifikation
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Ergebnisse

Nachfolgend sind zuerst exemplarische Ergebnisse der Kalibrierung des Modells der
Concordia-Anlage dargestellt. Die TKN-Werte im Ablauf der Teiche werden vom Modell
gut abgebildet (Abbildung 37). Die Messwerte der anaeroben Teiche zeigten allgemein
groBere Schwankungen als die Simulationen, wobei im fakultativen Teich die
Schwankungen tendenziell besser angenahert werden. Die Abbauprozesse in den
Anaerobteichen wurden tber das ADM1 modelliert. Im ADM 1 ist kein direkter Abbau von
Stickstoff wie z.B. die Nitrifikation integriert. Durch die Aufnahme von Stickstoff in die
Biomasse und spatere Sedimentation von an Inertpartikeln angelagertem Stickstoff
reduziert sich die Stickstoffmenge im Ablauf dennoch. Im Modell des fakultativen Teichs
werden durch die Verwendung des ASM3 dynamische Nitrifikationsprozesse modelliert.
Durch das geringere Vorkommen von Algen im Winter sind Unterschiede in den TKN-
Ablaufwerten zwischen dem zweiten Anaerobteichs und dem Fakultativteich im Winter
tendenziell kleiner als im Sommer.

300 +

250 +

¢ An.1_Mess. —An.1_Sim.
50 4 4 An.2 Mess. —An.2_Sim.
s Fak_Mess. —Fak._Sim.
0 T T T T
0 50 100 150 200

Tage

Abbildung 37: Gegeniberstellung der TKN-Messwerte und simulierten Ergebnisse im
Ablauf der anaeroben Teiche (An.1 und An.2) sowie nach dem Fakultativteich
(Fak.)

Abbildung 38 zeigt, dass das Modell die CSB-Konzentrationen im Abfluss der drei Teiche
gut abbildet. Der Anstieg der CSB-Konzentrationen im Ablauf des ersten Anaerobteichs
ist sowohl in den Messdaten, als auch im Modell ersichtlich. Im Modell erfolgt eine
Anreicherung von inerten Partikeln in der Bodenschicht. Die Schlammakkumulation liegt
bei etwa 11,7 m®/d in den Anaerobteichen und 1,1 m®/d im Fakultativteich und wird vom
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Modell gut abgebildet. Das Simulationsmodell zeigte einen Methanertrag von 0,238
m3cra/kgess auf, was 62% des Zulauf-CSB entspricht. Messergebnisse nach PICOT et al.
(2003) fur einen primar anaeroben Teich zeigten Methan ebenfalls als das bedeutendste
Endprodukt an (74% des gesamten Kohlenstoffabbaus). Das Teichsystem muss mit der
Zeit EinbufRen in seiner Effizienz hinnehmen. Die Chlorophyll a Werte liegen im
Simulationszeitraum zwischen 800 und 1200 ug/L, was dem in der Literatur angegebenen
Bereichs von 500 — 2000 pg/L gut entspricht (MARA, 1992). Die Szenarienrechnungen,
die spater beschrieben sind, zeigten ferner eine gute Ubereinstimmung des
Modellverhaltens mit dem Teichverhalten hinsichtlich der Algenkonzentrationen.
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1600 - . . .
® * . . *
. - *
b . . 2 4 . *
" * . .
% 1200 i 5 + *
11}
A + An.1_Mess. —An.1_Sim.
800 - .
& An.2_Mess. —An.2_Sim.
e Fak_Mess. —Fak_Sim.
400 -
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Abbildung 38: Gegenlberstellung der CSB-Messwerte und der simulierten Ergebnisse im
Ablauf der anaeroben Teiche (An.1 und An.2) und nach dem Fakultativteich
(Fak.)

AbschlieRend werden einige Ergebnisse der Kalibrierung auch fiir die Pilotanlage an der
UFSC vorgestellt. Simulierte Algenkonzentrationen und die pH-Werte sind in Abbildung 39
dargestellt. Die errechneten Algenkonzentrationen liegen im Bereich der Messdaten und
folgen zudem dem jahreszeitlichen Verlauf. Trotz des grof3en Einflusses der Teichtiefe,
die das verflugbare Licht fir die Photosynthese beeinflusst, sind die Teiche gut
durchmischt, so dass Uber die Tiefe keine grof3en Stoffgradienten auftreten.
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Abbildung 39: Gemessene Chlorophyll a und pH-Werte im Vergleich zu simulierten
Ergebnissen im fakultativen Teich in drei Tiefen: Oberschicht (0,2 m),
Zwischenschicht (0,5 m) und Bodenschicht (0,8 m).

Abbildung 40 verdeutlicht wie einzelne Modellparameter sich Gber den Tag verandern.
Gut zu erkennen ist die Abhéangigkeit zwischen Sonnenlichteinstrahlung und Chlorophyl a
Konzentrationen. Tagesspitzen beider Parameter zeigen einen Versatz von vier bis flnf
Stunden. Am Tag 204 sinkt die Algenkonzentration bei einer Sonnenstrahlung von 300
W/m?2 sehr schnell. Es ist zudem moglich, den Einfluss der Stickstoffaufnahme durch die
Algen nachzuweisen, was laut Camargo Valero and Mara (2007) der Hauptstickstoffweg
bei der Behandlung kommunalen Abwassers ist. Spitzenkonzentrationen von Chlorophyl a
korrespondieren mit niedrigen Ammoniumstickstoffkonzentrationen.
Sauerstoffkonzentrationen werden sowohl durch die Photosynthese als auch durch die
Raumbelastung und Windeinflisse beeinflusst. Das entwickelte Modell kann also als ein
wichtiger Beitrag zur detaillierteren Beschreibung der Prozesse in Abwasserteichen
verstanden werden, da sowohl physikalisch/chemische als mikrobiologische Erkenntnisse
im Modell bertcksichtigt werden.
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Abbildung 40: Beispiel fir das dynamische Verhalten der Vorgadnge im Schdnungsteich
(oberste Schicht im Zeitraum zwischen 200 und 210 Tagen). Dargestellte
Parameter sind Ammoniumstickstoff (schwarze Linie), Chlorophyl a (graue
Linie), geloster Sauerstoff (gestrichelte graue Linie), PH-Werte (schwarze
gestrichelte Linie) und Messdaten der Sonneneinstrahlung (ganz oben,

dunkelgraue Linie)
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4.4.4 Sensitivitatsanalyse

Methodik

Die hydraulischen Parameter erwiesen sich friihzeitig als durchgehend als sensitiv. Dies
hat vor allem deswegen Bedeutung, da grundsétzlich davon ausgegangen werden kann,
dass das Modell diesbeztiglich fur verschiedene Bemessungssituationen entsprechend
angepasst werden kann/muss. Um den Einfluss der biochemischen Parameter in den
Modellen abschéatzen zu kénnen, wurden explizit Sensitivitdtsanalysen durchgefiihrt. Das
Vorgehen fir die Teichmodelle entsprach dabei dem Vorgehen, das auch fir die ASM
Modelle gewahlt wurde:

» Definition des Ablaufqualitatsindex EQ entsprechend folgender Gleichung
EQ= s * TSS + e * CSB, + Ly * TKN, + 5 * SN,

wobei TSS. die abfiltrierbaren Stoffe im Ablauf, CSB. der chemische
Sauerstoffbedarf im Ablauf, NH;. der Ammoniumstickstoff im Ablauf, TKN, der
Kjedahlstickstoff, IN. der anorganische Stickstoff im Ablauf und
Gewichtungsfaktoren sind.

» Definition des Sensitivitatsindex AEQ entsprechend folgender Gleichung

AEQ = IBTSS‘T$Ref e _T$/ar,e
+ /BTKN ‘TKNRef e _TKNVar,e

+ IBCSB‘C$Ref e - C$\/ar,e
+ IBIN‘SNRef,e - SN

Var e

wobei der Index Ref die Referenzsimulationsergebnisse mit
Standardparametersatz und der Index Var die Simulationsergebnisse mit
schrittweise geanderten Parametern bezeichnet.

Verandert wurden alle kinetischen Parameter der ASM3 und ADM1 Modelle in den
Teichen, sowie die Parameter der zuséatzlich integrierten Algenprozesse. Abbildung 41 bis
Abbildung 43 zeigen die wichtigsten Ergebnisse der Sensitivitatsanalyse. Der Wert 100
auf der X-Achse bezeichnet die Simulationsergebnisse mit Standardparametersatz. Der
Sensitivitdtsindex AEQ hat entsprechend obiger Gleichung fir diesen Punkt den Wert
Null. Die einzelnen Modellparameter wurden schrittweise zuerst um 10% reduziert
(Minimum 50%) bzw. spater um 10% erhdht (Maximum 200%).

Da sich die Sensitivitdtsanalyse auf den stationaren Zustand der jeweiligen Simulation
bezieht, muss fir das Erreichen dieses Stationdrzustandes auch von stationaren
Zulaufbedingungen ausgegangen werden. In der Realitat erfolgt der Lichteintrag in den
Teich nicht Uber 24 Stunden am Tag. Der Verlauf der Lichtintensitat kann in der
Simulation angenahert (ber einen sinusartigen Verlauf beschrieben werden. Eine
Mittelung des Lichteintrages im Rahmen der Sensitivitatsanalyse erschien nicht sinnvoll.
Diese Vereinfachung hétte die Hemmung und Aktivierung der Prozesse im Teich in zu
groBem MaRe beeinflusst (Tages- und Nachtzyklus der Algenproduktion). Uber einen
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langen Zeitraum gesehen stellte sich bei variabler Lichtintensitat ein nahezu stationarer
Zustand im Teich ein.

Ergebnisse

Wahrend der Verlauf fir den Anaeraobteich einen klaren durchgehenden Trend aufwies,
waren die Sensitivitditen der Parameter des Fakultativen Teichs (mit Ausnahme der
algenrelevanten Parameter) deutlich weniger stark ausgepragt. Dennoch konnte ein
Trend festgestellt werden. Um die Sensitivitdt grafisch deutlicher machen zu kénnen,
wurden in Abbildung 43 Trendlinien eingeflgt.

Die dargestellten Ergebnisse der Sensitivitdtsanalyse zeigen, dass bei einer Anwendung
und fallspezifischen Kalibrierung des Modells das Algenwachstum besondere
Aufmerksamkeit erfordert. Abbildung 42 zeigt sehr deutlich die groRe Bedeutung der
Wachstumsrate der Algen (muep ¢) und der Séattigungskonstante fur die Lichtintensitat bei
den fakultativen Teichen (K. Eine Aussage Uuber die Dominanz der einzelnen
biochemischen Parameter ist aufgrund des qualitativen und quantitativen Verlaufs der
Sensitivitdtskurven deutlich schwieriger zu treffen. Die Bedeutung und hohe Sensitivitét
der genannten algenrelevanten Parameter andert sich auch nicht, wenn fir den
Sensitivitatsindex TSS, TKN und CSB fir sich alleine betrachtet werden und wenn aus
dem CSB die Algen und die inerten Stoffe im Abfluss herausgerechnet werden.

Sowohl Algen als auch die Sonneneinstrahlung spielen in der Realitat eine bedeutende
Rolle in fakultativen Teichen. Man schatzt, dass mindestens 80% des gelbsten
Sauerstoffs in  Abwasserteichen aus der photosynthetischen  Aktivitdt der
Phytoplanktonpopulation resultieren. Die Belliftung von Teichen hangt in erster Linie von
der Algenaktivitat ab, weniger vom Oberflachentransfer. (PEARSON, 2005). Das Modell
gibt diesen Zusammenhang qualitativ wider. Dies ist insofern interessant, als dass viele
Bemessungsmodelle den Einfluss der Sonneneinstrahlung und das damit verbundene
Algenwachstum nicht explizit bertcksichtigen. Ein Ansatz erster Ordnung wird vielfach
akzeptiert, obwohl dessen Giiltigkeit nur wenig diskutiert wurde (SHILTON und MARA,
2005). WOOD (1987) stellte jedoch bereits 1987 die Annahme dieses Ansatzes in Frage.
Der Ansatz impliziert, dass die Raten von Prozessen wie Algenwachstum und
Sauerstofftransfer als nicht limitierend angenommen werden konnen. Einfache
Bemessungsmethoden berticksichtigen Temperatureffekte, die in vielen Fallen mit dem
Lichteintrag korrelieren, aber eine explizite Beriicksichtigung des Lichteinflusses und des
Algenwachstums erfolgt in der Regel nicht (VON SPERLING und CHERNICHARO, 2005).
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Abbildung 41: Sensitivitatsanalyse flr das anaerobe Teichmodell bei 26,5T (Index ,all”
bezeichnet die gleichzeitige Anderung aller Werte des entsprechenden
Parameters, hier Kgec).
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Abbildung 42: Sensitivitatsanalyse fir die Parameter der aeroben Schichten des

fakultativen Teichmodells bei 26,5<C.
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Abbildung 43: Sensitivitatsanalyse fir die Parameter der anaeroben Schichten des

fakultativen Teichmodells bei 26,5T (Trendlinien).
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4.4.5 Szenarienberechnung

Generierung der Szenarien

Die wichtigsten Bemessungsparameter fur Fakultative Teiche sind die organische
Oberflachenbelastung (kg BSBs/ha d), die Tiefe des Teichs, die (theoretische)
Aufenthaltszeit (Volumen / durchschnittlicher Zufluss) und die Teichgeometrie (Verhéaltnis
Lange/Breite). Fur anaerobe Teiche sind die wichtigsten Bemessungsparameter die
organische Volumenbelastung (kg BSBs/m3 d), die Teichtiefe, die (theoretische)
Aufenthaltszeit (Volumen [/ durchschnittlicher Zufluss), sowie die Teichgeometrie
(Verhaltnis Lange/Breite).

Um abschatzen zu kdnnen, wie sich die erstellten Teichmodelle bei verschiedenen
(Bemessungs-)Bedingungen verhalten, wurden detaillerte Szenarienrechnungen
durchgefuhrt. Im Gegensatz zur Sensitivitdtsanalyse wurden nicht die Parameter des
Teichmodells verédndert, sondern verschiedene externe Variablen wie der Zufluss, die
TKN- und BSB-Konzentration. Als Folge ergaben sich unterschiedliche Oberflachen-,
Raumbelastungen und Aufenthaltszeiten. Dartiber hinaus erfolgte eine Berlcksichtigung
verschiedener maximaler Lichtintensitéaten (Imax), um unterschiedliche
Sonneneinstrahlungen zu simulieren. Sowohl der Zufluss, als auch die
Sonneneinstrahlung wurden dabei dynamisch betrachtet. Dafiir war es erforderlich,
entsprechend Tagesgange fur diese Grofen zu generieren. Der tageszeitabhangige
Verlauf des Zuflusses wurde dabei gemall eines Berechnungsansatzes nach
LANGERGRABER et al. (2008) beriicksichtigt. Auf Basis mittlerer Eingangsgrof3en des
Zulaufs wurde ein typischer kommunaler Tagesgang fur die Zulaufwassermenge, den
CSB, den TKN und Phosphor errechnet. Die mittleren Eingangsgrof3en zur Generierung
wurden entsprechend fiir jedes Szenario neu angesetzt Fir die Simulation der
Sonneneinstrahlung wurde die Formel nach REICHERT et al. (2001) zur Generierung
eines sinusférmigen Verlaufs verwendet, die schon bei der Kalibrierung Anwendung fand.
Die Wassertemperatur wurde auf einen konstanten Wert gesetzt (17<C). Diese
Temperatur entspricht Winterbedingungen auf der Anlage Concordia und stellt somit den
Worst-Case fir alle Szenarien dar. Dies entspricht dem Vorgehen bei den typischen
Bemessungsansatzen, die Ublicherweise den kaltesten Monat als Basis fur die
Bemessungstemperatur (Lufttemperatur) verwenden.

Bei der Erstellung der Szenarien wurden jeweils gleichzeitig mehrere externe Variablen
variiert, da sie sich in ihrer Wirkung auf das Teichsystem gegenseitig beeinflussen kénnen
(KEHL et al, 2009). Dieses Vorgehen kann zwar die Interpretation der Ergebnisse
erschweren, ermoglicht aber ein umfassenderes Bild fir die Abschatzung des
Modellverhaltens unter verschiedenen Randbedingungen.

Untenstehende Tabelle enthalt die minimalen und maximalen Werte fir die
Szenarienrechnungen. Dabei wurden zunachst die Extremfalle simuliert. Dartber hinaus
wurden Szenarien gerechnet, bei denen die GroBen zwischen den Extremwerten
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gleichmaliig verteilt zufallsgeneriert wurden. Eine Aufstellung der mittleren Eingangswerte
aller 162 Szenarien findet sich im Anhang. Alle teichinternen Charakteristika wurden
gemal der Originalwerte der Anlage Concordia belassen (Volumina, Flachen, innere
hydraulische Parameter, kinetische Parameter, stéchiometrische Koeffizienten).

Die Startwerte fir jedes Szenario wurden mit Hilfe einer stationdren Simulation (konstante
Zuflussbedingungen und Sonneneinstrahlung) Uber einen Zeitraum von 200 Tagen bis
zum Erreichen eines quasi-stationaren Zustands bestimmt. Ausgehend von diesen
Initialwerten wurde jedes Szenario Uber einen Zeitraum von 5 Jahren simuliert. Die
Abbauleistungen (TKN, organische Stoffe) fur jeden Teich (jeweils Jahr 1 bis 5) wurden
durch eine Betrachtung der gesamten jahrlichen zuflieRenden organischen Frachten bzw.
TKN-Frachten im Vergleich zur abflielenden Fracht pro Jahr berechnet. Es wurde jeweils
das gesamte Teichsystem simuliert, die Berechnung der Abbauleistung erfolgte jedoch fur
jeden einzelnen Teich.

Tabelle 19: Zusammenfassung der Szenarien fur das Teichsystem

Externe ) .
) Min Max Beschreibung
Variable
Zufluss Q 4930 9068 Abwasserzufluss zum Teichsystem [m?3/d]
CSB 4447 8170 CSB Konzentration im Zufluss zum Teichsystem [mg/l]
TKN 133 246 TKN Konzentration im Zufluss zum Teichsystem [mg/l]
Imax 306 979 Maximale Lichtintensitat [W/m?]

Die Extremwerte fur die Variation der Mittelwerte in der Tabelle orientierten sich an den
realen Zuflusswerten (Realwert -25% und Realwert +25%). Da schon die realen
Zuflusswerte zur Anlage hoch waren, ergeben sich durch die Variation der Werte in den
oberen Bereichen fur den ersten Anaerobteich hohe Volumenbelastungen. Fir den
zweiten Anaerobteich liegen diese Werte niedriger. Verwendet man den Ansatz nach
MARA (1997) und V SPERLING (2005) zur Bestimmung der erlaubten Volumenbelastung
des Anaerobteichs, so liegt diese fur beide Teiche bei 0,16 kg BSB/(m? d). Der Ansatz
berechnet die erlaubte Volumenbelastung nur in Abhé&ngigkeit der Lufttemperatur im
kaltesten Monat. Die Lufttemperatur im kéltesten Monat entspricht im vorliegenden Fall
ca. 13TC. Die durch die Szenarien generierten Volum enbelastungen der Anaerobteiche
mit organischen abbaubaren Stoffen liegen fiir den ersten Anaerobteich zwischen ca. 0,53
und 1,69 kg CSBapbauw/(mM?3 d) und fur den zweiten Anaerobteich zwischen 0,03 und 0,09 kg
CSBapbaun/(Mm® d). Des Weiteren wird fir die Berechnung der maximalen
Volumenbelastung nach MARA (1997) die Lufttemperatur verwendet (13C).
Demgegenuber betragt die Wassertemperatur im Teich ca. 17<C, aus der sich eine
maximale Volumenbelastung von 0,24 kgBSBs/(m?3 d) ergibt.
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Die zulassige Flachenbelastung fir den Fakultativteich liegt nach MARA (1997) bei 137
kg BSB/(ha d) bei 13T bzw. bei 200 kg BSB/(ha d) bei 17<C. Diese Werte kénnen fir
nachgeschaltete Fakultativteiche tendenziell auch hoéher angesetzt werden (VON
SPERLING und CHERNICHARO, 2005). Des Weiteren geben VON SPERLING und
CHERNICHARO (2005) auch fur nicht nachgeschaltete Fakultativteiche flir Regionen mit
warmen Wintern und viel Sonnenschein mogliche Flachenbelastungen zwischen 240 und
350 kgBSBs/(ha d) an. Die Flachenbelastungen in den Szenarien liegen etwa zwischen
213 und 437 kgCSBppauw/(ha d).

Die (theoretischen) hydraulischen Aufenthaltszeiten der Anaerobteiche nehmen bei den
Szenarien Werte zwischen 4,24 und 8,38 Tagen ein, wobei die theoretische
Aufenthaltszeit fir den zweiten Teich (4,56-8,38 d) aufgrund des grof3eren Volumens
etwas hoéher liegt als im ersten Teich (4,25-7,81 d). Die theoretischen Aufenthaltszeiten im
Fakultativteich nehmen in den Szenarien Werte zwischen 5,5 und 10,14 Tagen an. Die
hydraulische theoretische Aufenthaltszeit wird Uber den Quotienten aus Volumen und
Zufluss Q berechnet und findet auch in der Bemessung so Anwendung.® Die bei der
Bemessung empfohlenen theoretischen hydraulischen Aufenthaltszeiten betragen fur
Anaerobteiche 3 bis 6 Tage und fir primare Fakultativteiche 15 bis 45 Tage (VON
SPERLING und CHERNICHARO, 2005). EPA (1983) gibt fur Fakultativteiche noch
deutlich hohere Aufenthaltszeiten an. Allerdings kodnnen fir nachgeschaltete
Fakultativteiche, wie sie im vorliegenden System der Fall vorliegen, generell niedrigere
Aufenthaltszeiten angesetzt werden (VON SPERLING und CHERNICHARO, 2005).

Ergebnisse

Die algenbezogenen Parameter erwiesen sich in der vorangegangenen
Sensitivitdtsanalyse als besonders sensitiv. Fur die Auswertung der Szenarien wird hier
deswegen auf die Algenkonzentration fokussiert. Bei den Szenarienrechnungen wurden
fur die Algenkonzentrationen im Teich Werte bis 120 mgcsg / L errechnet. Rechnet man
mit ca. 12 pg/L Chlorophyl a pro gcss/m®an Algen (Gehring et al., 2009), so ergeben sich
bei den Szenarienrechnungen Chlorophyll a Werte bis ca. 1300 pgcna/L. Zwischen
organischer Flachenbelastung, Algenbiomasse und Sauerstoffproduktion pro m2
Teichflache existiert eine umgekehrte Proportionalitat (KONIG, 1984). Die Algenbiomasse
nimmt damit in fakultativen Teichen mit zunehmender BSB-Flachenbelastung ab. Die
Abhangigkeit der Algenkonzentration von der Flachenbelastung ist eher indirekt. Die
organische Fracht korreliert mit den Konzentrationen an Ammoniak und Sulfiden, welche
in erster Linie Einfluss auf die Werte der Algenkonzentrationen ausiiben (KONIG, 1984,
ATHAYDE, 2001). ATHAYDE (2001) driickt diesen Effekt Giber eine lineare Beziehung zur
organischen Fracht aus. Der Effekt kommt bei flachen Teichen starker zum Tragen als bei
tiefen Teichen. Die entsprechende Formel nach ATHAYDE (2001) ist den

! V/Q stellt die theoretische Aufenthaltszeit dar, wie sie auch in den Bemessungsmodellen verwendet wird.
Die tatsachliche Aufenthaltszeit eines Stoffes im Teichmodell wird durch die hydraulische Verschaltung der

Reaktoren und die abgebildeten Sedimentationsvorgange bestimmit.
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Simulationsergebnissen (mit einer entsprechenden Trendlinie) in Abbildung 44
gegeniibergestellt. Fur die Simulationen wurden 12 pg/L Chlorophyll a pro gcss/m® an
Algen angesetzt und die Chlorophyll a Flachendichte aus der simulierten Biomasse, dem
Reaktorvolumen des oberen Reaktors im Modell (Reaktor mit Algen) und der Teichflache
abgeschatzt. Abgebildet sind die Daten fiir das dritte Jahr der Simulation.
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Abbildung 44: Effekt der organischen Flachenbelastung auf die Chlorophyll a
Konzentrationen auf einer Flachenbasis (pro m2) nach ATHAYDE (2001) und
Simulationen.

Auch wenn der Verlauf der Regressionsgerade der simulierten Werte sich nicht mit den
Werten nach ATHAYDE (2001) deckt, so ist doch eindeutig der gleiche lineare
abnehmende Trend erkennbar. In diesem Zusammenhang muss auch bedacht werden,
dass die Algenbiomasse im Modell in mgCSB/L berechnet wurde und die Chlorophyll a
Konzentration nur anhand eines ,Faustwertes" abgeschatzt wurde. Des Weiteren stellen
die Gleichungen nach ATHAYDE (2001) selbst nur Trendlinien aus Messdaten dar und
kénnen somit nur eine ungefahre Tendenz abbilden (die dartiber hinaus fir tiefe Teiche,
die hier relevant sind, ein R2 von nur 0,6047 aufweisen). ATHAYDE (2001) bezieht sich in
seinen Untersuchungen auf den BSBs im Teichzulauf, wahrend die organische Fracht in
den Szenarien bereits in den Anaerobteichen einem Abbau unterlag.

Die umgekehrte Proportionalitat zwischen organischer Oberflachenfracht, Algenbiomasse
und Sauerstoffproduktion pro m2 Teichflache kann zu einer stark einbrechenden Leistung
des Teichs fiihren. Als Anhaltspunkt lasst sich sagen, dass die Leistung fakultativer
Teiche ungeniigend wird, wenn die Algenkonzentration unter 300ugcna/L Chlorophyll a
fallt, weil unterhalb dieser Algenkonzentration die Sauerstoffproduktion negativ sein kann
(PEARSON, 1996; PEARSON, 2005). Abbildung 45 zeigt die Simulationsergebnisse im
dritten Jahr zur Algenkonzentration in Gegeniberstellung zur simulierten organischen
Abbauleistung.? Die organische Abbauleistung wurde dabei ohne die Algenkonzentration

? Das dritte Jahr ist reprasentativ
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im Teich berechnet, da Algen im Ablauf zwar eine Erhéhung des BSB darstellen, sie
jedoch aufgrund verschiedener Aspekte (z.B. Sauerstoffproduktion der Algen im Vorfluter)
Ublicherweise nicht mit den anderen CSB-Fraktionen im Ablauf gleichgesetzt werden
(SHILTON, 2005; V SPERLING und CHERNICHARO, 2005).

Organische Abbauleistung
(gel + part, ohne Algen)
W
o
2
S
1
*

0,0% T T T 1
0] 0,5 1 1,5 2
Algenkonzentration [mg Chlorophyl a / L]

Abbildung 45: Gegenuberstellung der simulierten organischen Abbauleistung und der
Algenkonzentration in Chlorophyli a (abgeschatzt aus den
Simulationsergebnissen zur Algenbiomasse)

Unterhalb von 300 pgcna/l (= 0,3 mgcna/Ll) ist in der Abbildung zu den
Simulationsergebnisse ein deutlicher und steiler Abfall der Abbauleistung zu erkennen.
Dies korreliert mit der Angabe von PEARSON (1996, 2005), der unterhalb 300 pgcha/L
das Risiko anoxischer Bedingungen im Teich vorhersagt. Insgesamt weist die Kurve auf
eine deutliche Abhangigkeiten hin und zeigt fir alle Szenarien eine sehr &hnliche
Auspragung mit nur relativ geringen Abweichungen. Zwischen 0,5 und 0,6 mgcna/L ist ein
deutliches Maximum zu erkennen. HARTIG et al. (1988) und CROMAR et al. (1996)
demonstrierten, dass ein optimaler Wert fir die Flachendichte in einem Teich existiert,
uber der die Produktivitdt und moglicherweise auch die Nahrstoffelimination aufgrund
einer Selbstbeschattung der Algen wieder abnehmen kann. Die Selbstbeschattung der
Algen wird im Modell auch bericksichtigt.

Neben der Abbaurate fiir die organischen Stoffe zeigt Abbildung 46 die simulierte
Abhangigkeit der TKN-Abbauleistung im Vergleich zur abgeschatzten Chlorophyll a
Konzentration. In einer Studie von CROMAR et al., (1996) lag das Optimum fir die
Nahrstoffelimination zwischen 2 und 5 mg/L Chlorophyll a und fiel danach wieder deutlich
ab. Eine Verifikation dieses Optimums ist in Bezug auf die TKN-Elimination in den
Szenarienrechnungen nicht durchzufiihren, da die Algenkonzentration dort durchgehend
unter 1,5 mg/L Chlorophyll a liegen. Dennoch weist der ansteigende Kurvenverlauf
unterhalb dieser optimalen Grenze auf kein gegenteiliges Verhalten des Modells hin.
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Die Ausbildung eines Optimums flr die Leistung des Teichs in Abhangigkeit von der
Algenkonzentration ist von groRem Interesse fiir die Bemessung, da dies bedeutet, dass
ein Teich nicht zwangslaufig effizienter arbeitet, wenn die Bemessung auf eine
Maximierung der Aufenthaltszeiten zur Maximierung des Algenwachstums abzielt.
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Abbildung 46: Gegenlberstellung der simulierten TKN-Abbauleistung und der
Algenkonzentration in Chlorophylli a (abgeschatzt aus den
Simulationsergebnisse zur Algenbiomasse)

Die Variation des maximalen Lichtenergieeintrags I, in den Szenarienrechnungen zeigte
nicht den deutlichen Einfluss, der zunéchst aus den Ergebnissen der Sensitivitdtsanalyse
erwartet werden konnte (Abbildung 47). Tatsachlich ist der Einfluss in den
Szenarienrechnungen sogar vernachlassigbar. Dies erscheint zunachst verwunderlich, da
eine Veranderung des Lichtenergieeintrags umgekehrt proportional zur Veranderung des
sehr sensitiven Ki-Wertes ist. Dabei ist jedoch zu beachten, dass der Lichtenergieeintrag
einem sinusférmigen Tagesgang folgt, der nur jeweils am Scheitel den Wert von |
erreicht, wahrend der K, Wert wahrend der gesamten Simulation konstant bleibt.
Untersuchungen von CROMAR et al (1996) zeigen, dass die Tageslange durchaus
Einfluss auf die Abbauleistung hat. Damit spielt nicht nur der maximale
Lichtenergieeintrag eine Rolle, sondern vielmehr auch die Tageslange, die in den
Szenariorechnungen nicht variiert wurde.
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Abbildung 47: Maximaler Lichtenergieeintrag und Simulation der organischen
Abbauleistung
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Abbildung 48: Maximaler Lichtenergieeintrag und Simulation der TKN-Abbauleistung

Vergleicht man die simulierten organischen Abbauleistungen im Teichsystem mit den
BSB-Abbauleistungen, die sich mit den (blichen stationaren Bemessungsansatzen
berechnen, so sieht man dass die simulierten Werte fiir die Anaerobteiche generell hdher,
daflr aber fur den Fakultativteich niedriger liegen (Abbildung 49, Abbildung 50, Abbildung
51). Dabei ist zu bedenken, dass die Abschéatzung der Abbauleistung im Anaerobteich
nach MARA (1997) fur die Berechnung lediglich die Temperatur heranzieht, wahrend das
dynamische Modell mechanistisch rechnet und damit auch verschiedene Lastfallszenarien
berticksichtigen kann. Zudem wird aus Sicherheitsgriinden in den Bemessungsansatzen
meist die Lufttemperatur im kaltesten Monat fiir die Berechnung angesetzt (hier 13<C)
anstatt der tatsdchlichen Wassertemperatur (hier 17C). Da auch die realen
Abbauleistungen des Teichsystems sehr hoch sind, scheinen die Szenariorechnungen
hier schlissig zu sein.
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Abbildung 49: Gegentberstellung der simulierten organischen Abbauleistung im zweiten
Anaerobteich und der Abbauleistung nach dem Bemessungsansatz nach
MARA (1997)

Die simulierten Abbauleistungen im Fakultativteich wurden mit dem Wehner-Wilhelm
Ansatz verglichen (WEHNER und WILHELM, 1965), der typischerweise flr Teiche
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verwendet wird, die durch Dispersion gekennzeichnet sind. Diese Teiche liegen zwischen
dem idealen Plug-Flow Reaktor und dem idealen komplett durchmischten Reaktor. Mit
einem Langen/Breiten Verhaltnis von 2,75 liegt der Fakultativteich in Concordia im
typischen Bereich fir einen durch Dispersion gekennzeichneten Teich. Fir eine
Berechnung erfordert der Ansatz nach Wehner-Wilhelm zum einen die Reaktionsrate k,
zum anderen die Dispersionszahl d, letztere um die hydraulischen Verhéaltnisse zu
bertcksichtigen. Zur Berechnung von d wird der Dispersionskoeffizient D benétigt, der in
bestehenden Systemen durch Versuche bestimmt werden kann. Da dies bei der
Bemessung nicht mdglich ist, muss D Uber Gleichungen abgeschétzt werden. Hierflr
stehen verschiedene Ansatze zur Verfigung (AGUNWAMBA et al.,1992; POLPRASERT
und BATTHARAI, 1983; YANEZ, 1993, V SPERLING, 1999). Fur einen Vergleich der
Ergebnisse wurde das Wehner-Wilhelm-Modell zum einen mit dem von der EPA (1983)
empfohlenen k-Wert verwendet. Zum anderen erfolgte die Berechnung mit k-Werten,
entsprechend einer Abschatzung nach ARCEIVALA (1981). Zusétzlich wurden in beiden
Fallen die verschiedene Formeln fur die Berechnung der Dispersionszahl verwendet.
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Abbildung 50: Simulierte organische Abbauleistung im Fakultativteich und der
Abbauleistung nach dem Wehner-Wilhelm Modell. K-Wert nach EPA (1983).
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Abbildung 51: Simulierte organische Abbauleistung im Fakultativteich und der
Abbauleistung nach dem Wehner-Wilhelm Modell. K-Wert nach Arceivala
(1981).

In allen Fallen =zeigten sich Diskrepanzen der Simulationsergebnisse zu den
Bemessungsansatzen, wobei mit dem k-Wert nach EPA (1983) die Ergebnisse bei
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mittleren bis hohen Flachenbelastungen teilweise den Simulationsergebnissen
entsprechen. Differenzen ergaben sich besonders fir die mit dem neuen
Simulationsmodell niedrig errechneten Abbauleistungen. Der tendenzielle Verlauf ist vor
allem bei hohen Flachenbelastungen deutlich unterschiedlich. Vor allem in den Bereichen
Uber 370 kg/(ha d) zeigen sich deutliche Unterschiede. Dieser Bereich liegt bereits Uber
den ublichen zulassigen Frachten fir Fakultativteiche. Der Fakultativteich ist in Concordia
zwei Anaerobteichen nachgeschaltet, die bereits eine sehr hohe organische
Abbauleistung aufweisen. GroR3e Teile der leicht abbaubaren organischen Stoffe sind
bereits eliminiert. Die Bemessungsansatze fur Fakultativteiche rechnen Ublicherweise mit
dem gesamten BSB im Zufluss (gel6st und partikuldr) und berechnen daraus den
geldsten BSB im Abfluss. So kann dort zwischen leicht abbaubaren und gel6sten Stoffen
nicht direkt unterscheiden werden. Deshalb muss eine entsprechende Anpassung des k-
Wertes in den Bemessungsmodellen erfolgen (z.B. niedrigere Werte flr nachgeschaltete
Fakultativteiche).

Daruiber hinaus ist der Verlauf der Punktwolke auch bei niedrigen organischen Frachten
nicht vollig konsistent. Vergleicht man in diesem Zusammenhang noch einmal Abbildung
44 und Abbildung 45, so wird der Verlauf der Punktwolke klarer. Es ist einsichtig, warum
sich der Punktwolkenverlauf in Abbildung 50 und Abbildung 51 ergibt: mit steigenden
organischen Frachten nimmt die Algenkonzentration tendenziell linear ab. Da aber
beziiglich der Algenkonzentration ein optimaler Bereich existiert, bei dem die
Abbauleistung maximal wird, ergibt sich der in den Abbildungen dargestellte
Punktwolkenverlauf. Wird eine Fittingkurve auf Basis eines einfachen polynomischen
Modells in die Punktwolke gelegt, so ergibt sich die Darstellung in Abbildung 52. Der
Kurvenverlauf folgt somit nicht einem stetigen Abfall, wie es in den Bemessungsmodellen
errechnet wird, sondern eher einem polynomischen Verlauf mit einem Optimum der
Abbauleistung bei einer bestimmten organischen Flachenbelastung (bzw. einem
bestimmten Bereich). Berlcksichtigt man ferner, dass die BSB-Konzentration im Zufluss
auf eine etwas weniger ausgepragte Korrelation zur Abbauleistung hat wie die
hydraulische Aufenthaltszeit oder die Fracht (Abbildung 53), so I3t sich ein Optimum
auch fur die hydraulische Aufenthaltszeit nachweisen (Abbildung 54).

Es ist sehr interessant, dass der generelle Kurvenverlauf bei einer Beriicksichtigung der
Algenkonzentration anders verlauft, als es die Bemessungsmodelle errechnen. Da auch in
der Literatur auf den Effekt der Selbstbeschattung der Algen bzw. auf sich ausbildende
Optima hingewiesen wird (SHILTON, 2005; CROMAR et al, 1996, HARTIG et al, 1988)
verdient dieser Aspekt besondere Aufmerksamkeit bei zukiinftigen Anlagenbemessungen.
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Abbildung 52: Einfaches Modell zur Nachbildung der simulierten org. Abbauleistung im
Fakultativteich in Abh&ngigkeit der org. Flachenbelastung
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Abbildung 53: BSB Konzentration im Zulauf und simulierte organische Abbauleistung
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Abbildung 54: Einfaches Modell zur Nachbildung der simulierten org. Abbauleistung im
Fakultativteich  in  Abhangigkeit der theoretischen  hydraulischen
Aufenthaltszeit
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4.4.6 Bemessungshinweise

Wie die vorangegangenen Ausfihrungen zeigen, lasst sich das generelle Verhalten der
Teiche mit den erstellten Modellen gut abbilden. Die Berechnung der Lastfélle zeigte ein
plausibles Modellverhalten. Die Ergebnisse zeigen wichtige Zusammenhange fir die
Bemessung, die auch durch praktische Erfahrungen bestatigt wurden. Um weitere
quantitative oder prognostizierende Hinweise geben zu kdnnen, sollten die entwickelten
Modelle zudem fir zusétzliche Situationen angepasst, kalibriert und validiert werden.

Im Gegensatz zu den Belebungsmodellen und den Anaerobmodellen, handelt es sich bei
den Teichmodellen um neue Modellansatze. Da die neuen Teichmodelle auf den
anerkannten Modellansatzen ASM3 und ADM1 basieren, erleichtert dies deren
Anwendung deutlich. Um weitere quantitative Hinweise geben zu konnen, missen die
Modelle anhand zusatzlicher Messdaten zu realen Anlagen, Lastféllen und klimatischen
Verhaltnissen verifiziert werden.

Dennoch zeigten die Simulationsergebnisse sehr wichtige Aspekte auf, die bei der
Bemessung von Bedeutung sind. Auf einige Punkte soll hier naher eingegangen werden,
die in Bezug auf die Bemessung eine wichtige Rolle spielen:

Zusammengesetzte Systeme

Die gangigen Bemessungsmodelle sind in der Regel zunachst fur einzelne Teiche
konzipiert. Mittels der Bemessungsmodelle, welche auf der Reaktortheorie basieren
(Reaktionsraten erster Ordnung) konnen hintereinander geschaltete Systeme durch
einfache Anpassung der Gleichungen und/oder eine Anpassung des k-Werts
entsprechend berechnet werden. Bei den frachtbezogenen Ansatzen (Loading rates)
werden fUr nachgeschaltete Teiche entsprechende Anpassungen gemacht. So kénnen bei
Fakultativteichen die Aufenthaltszeiten geringer bzw. die Flachenbelastung groRer
angesetzt werden. Dennoch werden aus Sicherheitsgrinden auch dort oft die gleichen
Maximalwerte empfohlen, wie fur primare Teiche (s. z.B. V SPERLING und
CHERNICHARO, 2005). Das dynamische Modell kann dies durch die mechanistische
Abbildung der Prozesse im Teich direkt beriicksichtigen. Besonders fir
zusammengesetzte Systeme kann das dynamische Modell somit einen wertvollen Beitrag
zur Optimierung der Bemessung leisten und Hinweise auf ein Uberdimensioniertes
System geben.

Auch mit den stationaren Modellen kann die Gefahr einer Uberdimensionierung verringert
werden. Das geschieht, indem fur das asuzulegende Gesamtsystem verschiedene
Lastfalle im Rahmen einer Monte Carlo Simulation gerechnet werden. Auch so kénnen
Unsicherheiten im Zufluss direkt berlicksichtigt werden, anstatt Sicherheitsfaktoren zu
verwenden, die in einem Gesamtsystem zu lberdimensionierten Anlagen fuhren kénnen
(KEHL et al, 2007, KEHL et al, 2009, VON SPERLING, 1996).

Dass die Verwendung einer zu grof3en Sicherheit neben dem Kostenaspekt auch
technisch nicht zwangslaufig dazu fihrt, ,auf der sicheren Seite zu liegen”, zeigt die
Ausbildung eines Maximums bezlglich der Algenkonzentration in Fakultativteichen. Bei
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Uberschreitung des Maximums kann wieder ein Abfall der Abbauleistung vorhergesagt
werden. Ein aus Sicherheitsgriinden Uberdimensioniertes Gesamtsystem ist so in
bestimmten Fallen nicht nur kostenintensiver, sondern auch schlechter in der Leistung.
Auch ein erfahrener Ingenieur kann durch zusétzliche Simulationen mit einem
dynamischen Modell wesentliche Hilfestellung bei der Optimierung der Bemessung
erlangen.

Optimierung der hydraulischen Aufenthaltszeit und d er Belastung

Die Simulationsergebnisse deuten darauf hin, dass eine Maximierung der hydraulischen
Aufenthaltszeit nicht zwangslaufig zu einer Verbesserung der Abbauleistung filhren muss.
So weisen auch praktische Erfahrungen in der Literatur auf @hnliche Aspekte hin. Es ist
deswegen zu erwarten, dass bei Nichteinhalten eines optimalen Bereichs ein Einbruch
der Leistung von Fakultativteichen zu verzeichnen ist, der so von den gangigen
Bemessungsmodellen nicht vorhergesagt wird. Es kann auch diesbezlglich empfohlen
werden, zusatzlich zur stationdren Bemessung die dynamische Simulation
heranzuziehen. Es ist auch denkbar, einfache funktionale Abhangigkeiten zur
Abschéatzung des Teichverhaltens bezlglich dieses Aspekts zu erstellen, wie es in
Abbildung 52 und Abbildung 54 dargestellt ist.

Optimierung der hydraulischen Bedingungen

Neben der Betrachtung der Aufenthaltszeit konnen die hydraulischen Bedingungen im
Teich die Abbauleistung des Teichs stark beeinflussen. Immer noch sind viele Teiche in
Bezug auf ihre hydrologischen und hydraulischen Parameter schlecht bemessen und
werden durch eine schlechte hydraulische Dimensionierung in ihrer Reinigungskapazitat
deutlich beeinflusst (PERSSON und WITTGREN, 2003, SHILTON, 2005). Die
Erfahrungen bei der Modellerstellung zeigten, dass auch im Modell neben den
Parametern fur das Algenwachstum vor allem diejenigen Parameter eine Rolle spielten,
die mit den hydraulischen Bedingungen im Teich in Verbindung gebracht werden kénnen.
Da die Sensitivititsanalyse zeigte, dass im Vergleich zu den Algenprozessen im
Fakultativteich die Sensitivitaiten der anderen Parameter als vernachlassigbar
angenommen werden konnen, fuhrt dies zu dem Schluss, dass eine Kalibrierung und
Optimierung der Teiche erster Linie auf Basis dieser beiden Parameterklassen erfolgen
kann. Zudem bt insbesondere der Wind ubt grofen Einfluss auf die Bedingungen im
Teich aus (V SPELRING und CHERNICHARO, 2005).

Zur weiteren Kalibrierung des vorgelegten Modelles missten zusatzliche Teichsysteme
mit anderen hydraulischen Bedingungen gerechnet werden. Im Besten Fall ware eine
Kombination aus hydraulischen CFD-Modellen und einem kinetischen Modell zu
empfehlen. Auch wenn eine Modellierung der hydraulischen Bedingungen im Projekt
aufgrund der Datenlage nur mit Einschrdnkungen mdoglich war und vereinfachende
Annahmen getroffen wurden, so zeigte sich, dass auch im vorliegenden Fall belastbare
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Aussagen getroffen werden konnten. Weitere praktische Hinweise zur Berlicksichtigung
hydraulischer Aspekte bei der Bemessung sind z.B. in SHILTON (2005) zu finden.

Optimierung des Algenwachstums und der Lichtdurchdr inqung

Wie bereits erwahnt, waren es im Projekt in den Fakultativteichen vor allem die
Algenprozesse, die einen grof3en Einfluss auf das Modellverhalten hatten. Besonders der
Effekt der Selbstbeschattung, auf den bereits oben eingegangen wurde, ist fur die
Bemessung interessant und kann nach dem Beer'schen Gesetz berechnet, wie die
durchgefuhrten Untersuchungen zeigten. Der Einfluss des maximalen Lichteintrags zeigte
sich bei den Szenariorechnungen als vernachlassigbar. Der Einfluss der
Sonnenscheindauer (Tageslicht) sollte im Zuge weiterer Modellanpassungen noch néher
untersucht werden.
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Temperatur

Neben der Anpassung des k-Wertes (und der Dispersionszahl in den
Dispersionsmodellen) ist es vor allem die Temperatur, die in den traditionellen
Bemessungsmodellen Einfluss auf die Bemessungergebnisse hat. Wie Untersuchungen
von KEHL et al, (2009) zum Temperatureinfluss zeigten, konnen bereits
Temperaturerhdhungen um 5T ein Absinken der berech neten Flachen um 15% bewirken
(belUftete fakultative Teiche). Bei den fakultativen Teichen resultierte eine Verminderung
der Flachen um sogar ca. 40%. Die maximale Verringerung der hydraulischen
Aufenthaltszeit bei einer Temperaturverdnderung von 5T errechnete sich auf 15% flr
fakultativ beliftete Teiche, auf 35% bei fakultativen Teichen, sowie auf 50% bei den
Anaerobteichen. Die Veranderungen zwischen minimalem und maximalem berechneten
Wert fur die Teichflachen und Aufenthaltszeiten bei einer Ver&nderung im
Temperaturbereich zwischen 5C und 30C, beliefen s ich damit in einigen Ansatzen auf
87% und mehr. Sie waren kleiner fir die Ansatze der EPA, wo sie ca. 39% betrugen.
Dagegen zeigte die Berechnung der Abbauleistung geringere Temperaturabhéngigkeiten,
sofern sie Uberhaupt temperaturabhdngig waren oder tUberhaupt berechnet wurden. Die
berechneten Effizienzen erhdhten sich um 37% (Anaerobteich) und 17% (Fakultativ
bellifteter Teich nach Von Sperling, 2005) im Vergleich zwischen minimalen und
maximalen Temperaturen.

Von Bedeutung ist in diesem Zusammenhang, dass die Bemessungsansatze fur weitere
Sicherheiten Ublicherweise die Temperatur des kaltesten Monats ansetzen. Ebenso aus
Sicherheitsgriinden findet oft die Lufttemperatur Eingang in die Bemessung und nicht die
Wassertemperatur. Aufgrund der groRen Temperatureffekte bei der Bemessung kann
deswegen empfohlen werden, der Temperatur eine gréRere Bedeutung beizumessen. Die
Temperatur ist auf Basis grindlicher Analysen der Rahmenbedingungen anzusetzen.
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4.5 Modellierung von Anaerobanlagen

Da ein allgemein anwendbares Modell zur Beschreibung des anaeroben
Fermentationsprozesses lange Zeit nicht verfigbar war, basierten Modellierungsversuche
haufig auf der Entwicklung von empirischen Funktionen (WILSON et al., 1998; YU et al.,
2000). Die Ubertragung empirischer Modelle auf fremde Systeme ist jedoch haufig nicht
moglich. Zudem ermoglichen empirische Funktionen keine Voraussage zur
Prozesseffektivitéat als eine Funktion von variablen Versuchsparametern, verschiedenen
Rahmenbedingungen und unterschiedlichen Zulaufeigenschaften. Zur expliziten
Modellierung von UASB-Reaktoren bietet die Literatur verschiedene Modellansétze
(HEERTJES et al., 1978; BOLLE et al., 1986; ARCAND et al., 1994; KALYUZHNYI und
FEDEROVICH, 1997), die befriedigende Ergebnisse bei gleich bleibenden
Versuchsbedingungen liefern. Dennoch prasentieren sich diese Modelle als zu sehr
vereinfacht, um den Einfluss von wechselnden Versuchsparametern zu untersuchen. Das
komplex strukturierte ADM1-Modell kann demgegentiber tiefere Einblicke in das Verhalten
des Reaktors unter dynamischen Versuchsbedingungen bieten.

Bisher wurde das ADM1-Modell fir die Modellierung von UASB-Reaktoren durch
RAMSAY und PULLAMMANIPALLIL (2005), BATSTONE et al. (2005) und MU et al.
(2007) eingesetzt. Eine ADM1 Simulationsstudie zur anaeroben kommunalen
Abwasserbehandlung bei Umgebungstemperaturen liegt in der Literatur zurzeit nicht vor.

4.5.1 Genaue Anlagenbeschreibung und Modell in Simb  a

Die praktischen Versuche wurden vom Institut fiir Siedlungswasserwirtschaft und
Abfalltechnik (ISAH) der Leibniz Universitdt Hannover auf dem Gelande des Klarwerks
Hannover-Herrenhausen durchgefiihrt. Es bestand die Mdglichkeit, direkt vorgeklartes
Abwasser aus dem Strom des GroRRklarwerks zu beziehen. Vom ISAH wurden wahrend
der Projektlaufzeit insgesamt 3 Versuchsanlagen betrieben und regelmaRig beprobt. Die
Simulationsstudie wurde auf eine halbtechnische Versuchsanlage beschrankt, die
hinsichtlich Verfahrensfihrung und Messdatendichte fiir die Simulation die besten
Voraussetzungen bot. Eine schematische Darstellung des simulierten Versuchsreaktors
zeigt Abbildung 55.

Die Wande des Reaktors wurden aus PVC hergestellt. Um das Wachstum von Algen an
den Wanden des Reaktors zu verhindern und die Warmespeicherung im Reaktor zu
sichern, wurde eine abnehmbare Styropor-Verkleidung angebracht. Das Reaktorvolumen
betrug 105 L, wahrend das maximale Volumen des Schlammbettes auf 95 L begrenzt
war. Der Zulauf fluktuierte zwischen 110 und 415 L/d. Kennwerte der Versuchsanlage
sind in Tabelle 20 aufgefihrt.
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Abbildung 55: FlieBschema der halbtechnischen Versuchsanlage des ISAH (URBAN
2009). Es wurden zwei baugleiche Reaktoren (bezeichnet als Siggi und Roy)
betrieben. Die Simulationsstudie war jedoch auf einen Reaktor begrenzt.

Tabelle 20: Kennwerte der halbtechnischen Versuchsanlage die fir die Simulationsstudie
untersucht wurde (URBAN 2009).

Mafle halbtechnische Versuchsanlage
Hohe (mm) 2000

Breite (mm) 400

Tiefe (mm) 200

Volumen (L) 105

Max. Volumen Schlammbett (L) 95
Zulaufstrom (L/d) 110-415

Fur die Versuche wurde vorgeklartes Abwasser eingesetzt, dessen durchschnittliche
Zusammensetzung Tabelle 21 entnommen werden kann. Der Reaktorzulauf wurde dabei

durch einen externen Wéarmetauscher auf Temperaturen zwischen 10 und 28T

eingestellt. Das Inokulieren des Reaktors erfolgte durch Faulschlamm aus dem

Faulbehalter der GroRRklaranlage Hannover-Herrenhausen.
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Tabelle 21: Mittlere Abwasserzusammensetzung im Zulauf der Versuchsanlage ber den
Zeitraum der Simulationsstudie

Parameter Einheit Zulauf
CSBgesamt (mg/L) 472
CSBgeisst (mg/L) 195
CSBypartkutr (mg/L) 277
NH;-N (mg/L) 42
Organische Fettsauren (mg/L) 28
pH ) 7.8

Der gewahlte Untersuchungszeitraum fir die Simulationsstudie betrug 315 Tage (45
Wochen). Wahrend dieser Zeit variierte die Temperatur zwischen 14 und 28<C. Die
durchschnittliche hydraulische Aufenthaltszeit (HRT) lag bei 10 h, mit einem Maximum
von 22 h und einem Minimum von 6 h. Das durchschnittliche Schlammalter der
simulierten Versuchsphase betrug 55 Tage, die durchschnittiche CSB-Abbauleistung war
38%. In einer vorausgehenden Studie wurde festgestellt, dass erhohte
Stromungsgeschwindigkeiten und damit einhergehende kurze Absetzzeiten des
Schlammes zu keiner Pellets-Bildung im Schlammbett flihrten. Als Resultat wurde fir den
Versuchszeitraum der Simulationsstudie auf einen Rezirkulationsstrom verzichtet. Das
Abstellen des Rezirkulationsstroms fiihrte zu einer geringeren Auswaschung von
partikularem Reaktorinhalt im Vergleich zu den vorausgehenden Versuchen (siehe Urban
2009 fir weitere Details). Die Aufstromgeschwindigkeit ergab sich ausschlie3lich aus der
eingestellten hydraulischen Aufenthaltszeit und variierte zwischen 0,06 und 0,22 m/h.

Die Ubertragung der Versuchsanlage in ein mathematisches Simulationsmodell in Simba
ist in Abbildung 56 dargestellt. Die mafgeblichen Zulaufdaten, die variierende
Prozesstemperatur sowie die Schlammkreislaufe werden Uber Texdateien bzw.
Konstanten im Modell eingelesen. Der UASB Reaktor wurde vereinfacht mit einem
Ruhrkesselreaktor und einem idealen Nachklarbecken modelliert.



4. Wissenschaftliche und technische Ergebnisse 102

et

Daily Inflow

\Eﬁ

hvz 1

Abbildung 56: Simulationsmodell des UASB Versuchsreaktors in Simba.

4.5.2 Zulaufcharakterisierung

Ein standardisiertes Verfahren zur CSB Zulauffraktionierung entsprechend der ADM1
Modellkomponenten existiert nicht. Die in dieser Studie vorgenommene Einteilung des
Zulauf-CSB in die einzelnen Modellkomponenten wird anhand Tabelle 22 deutlich.

Tabelle 22: Vorgenommene CSB-Zulauffraktionierung fiir kommunales Abwasser und

dem ADM1
Parameter Bezeichnung Gleichung
X Partikular inerte Bestandteile 0,10-CSBgyesamt
S Gelbste inerte Bestandteile 0,17-CSByeisst
Sac Acetat 0,14-CSBgejsst
Ssu Zucker (CSBgeiost — Sac — Si) / 3
Saa Aminosauren (CSBgeisst — Sac — Si) / 3
S Fettsauren (CSBgeisst — Sac — Si) / 3
Xe Kompositmaterial CSByesamt — Ssu — Saa = Sta — Sac — Si - X|

Die partikular inerten Bestandteile wurden zu 10% des CSBgyesam: geWahlt, entsprechend
des von HENZE (1992) postulierten Bereiches zwischen 8 und 13% fiir kommunales
Abwasser. Die gelbsten inerten Bestandteile basierten auf den durchschnittlichen
CSBgeiss-Konzentrationen im Ablauf der Klaranlage Hannover-Herrenhausen. Diese lagen
im jahrlichen Durchschnitt bei etwa 7% des CSBgesam: Im Ablauf der Vorklarung,
beziehungsweise bei 17% des CSBgess. Die fliichtigen Fettsauren wurden direkt per
Gaschromatographie ermittelt und lagen ausschlie3lich als Essigsaure vor. Der restliche
Teil des CSBgyesst Wurde vereinfacht gleichmaRig auf die Fraktionen Zucker, Aminosauren
und Fettsauren aufgeteilt. Der Ubrige Anteil des gesamten Zulauf-CSB wird letztendlich
dem Kompositmaterial zugeschlagen.
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4.5.3 Kalibrierung der Anlagen

Anaerobreaktoren werden Utberwiegend bei einer konstanten Temperatur, in der Regel
entweder bei 38C oder 55C, betrieben, da anaerobe Mikroorganismen verschiedene
Aktivitatsoptima besitzen. Der kinetische Parametersatz anaerober mathematischer
Modelle wie dem ADM1 wurde folglich auch nur fir fest definierte Temperaturen
festgelegt. Die kinetischen Parameter des ADM1 enthalten dabei keine
Temperaturabhangigkeiten. Die  Simulation  anaerober Reaktoren, die bei
Umgebungstemperatur und somit stark schwankenden Temperaturniveaus betrieben
werden, ist mit den bestehenden Modellen ohne Modifikation nicht durchfiihrbar.

Die geschwindigkeitslimitierenden Schritte fir den anaeroben Abbau liegen in der Regel
in der Hydrolyse und der methanogenen Substratumsatzleistung. Zur mathematischen
Abbildung des UASB-Reaktors wurden die Substrataufnahmeraten der methanogenen
Organismen sowie die Disintegrationsrate des Modells um folgende Temperaturterme
erweitert

'E"-:'.‘"._EE_.T = 'E'-m_uc X .l'.lﬁl:r_gs} ‘:kgfjﬂfr::kgCEE ﬂ,}}

K p2T = Ky pz X 1167739 (kgcss/(kgecss d))

wobei Ky oc 7 die temperaturabhéangige Acetataufnahmerate (kgcse/(KQcsg*d)), Km ac die
Acetataufnahmerate bei 35T (kgcss/kgcss*d)), kmno v die temperaturabhéngige
Wasserstoffaufnahmerate (kgcss/kgcss*d)), km 2 die Wasserstoffaufnahmerate bei 35T
(kgcse/kgesg*d)) und T die Prozesstemperatur () sind.

Kae = Kage X 1.045(T-35) (a1)

wobei kg 7 die temperaturabhangige Disintegrationsrate (d™), kgs die Disintegrationsrate
bei 35 (d ) und T die Prozesstemperatur (C) sind.

Die exponentiellen Temperaturkoeffizienten wurden vom ISAH in Batchversuchen
bestimmt. Die Beschreibung der Versuchsdurchfiihrung ist im Abschlussbericht des ISAH
dargestellt sowie in der Dissertationsschrift von URBAN (2009).

Neben der Modifikation des ADMI1-Modells mit Temperatur-Termen flr den
Disintegrations- und die methanogenen Prozessschritte wurden zusétzliche Parameter
kalibriert, um Messwerte und Simulationsergebnisse bestmoglich aufeinander
abzustimmen. Die veranderten Parameter sind in Tabelle 23 aufgelistet.
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Tabelle 23: Kinetische Parameter die fir die Simulation geé&ndert wurden.

_ Standard o o
Parameter Beschreibung kalibriert Einheit
ADM1
Ksfa Halbsattigungskonzentration Fettsduren 0.40 0.10 KQcse m>
Kin_ac Maximale Acetataufnahmerate 8 9.5 kgcss kgess ™
Ks_ac Halbsattigungskonzentration Acetat 0.15 0.05 KQcse m?

Ein Vergleich zischen Simulationsergebnissen und Messwerten erflogt in Abbildung 57
und Abbildung 58.
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Abbildung 57: Vergleich zwischen Messwerten und Simulationsergebnissen fir die
Parameter Gasproduktion, Methangasgehalt, Ammoniumstickstoff und pH-
Wert. Fur eine bessere Ubersichtlichkeit sind die Ergebnisse als Wochenmittel
dargestellt.
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Abbildung 58: Vergleich zwischen Messwerten und Simulationsergebnissen fir die
Parameter CSBgyesamt; CSBgeisst, CSBparikuiar Und Organische Sauren. Fir eine
bessere Ubersichtlichkeit sind die Ergebnisse als Wochenmittel dargestellt.

Sowohl der dynamische Verlauf als auch die absoluten Werte der gemessenen Parameter
wurden von dem modifizierten Simulationsmodell reproduziert. Ungenauigkeiten in der
Abbildung der Dynamik fiir den partikuléaren CSB sind auf die vereinfachte Abbildung des
Schlammabsetzvorganges im UASB Reaktor mittels idealem Nachklarbecken
zurlickzuftihren. Der durchschnittliche Gehalt an partikularem CSB im Reaktorablauf
konnte dennoch sehr gut nachsimuliert werden. Das Schlammalter im Modell entspricht
somit dem der realen Versuchsanlage.

Die modellierten CSBgesamt UNd CSBgesst Konzentrationen im Ablauf wurden mit den
Messwerten auf zwei verschiedene Arten miteinander verglichen. Der modellierte CSB
liegt nur im Bereich der Messwerte, wenn der CSB des gelésten Methans vom CSBgesamt
und vom CSBgeest Subtrahiert wird. Diese Betrachtungsweise ist notwendig, da in dem
modellierten CSB im Reaktorablauf geléstes Methan enthalten ist. Die Messwerte
enthalten diesen Anteil jedoch nicht, da geldstes Methan unmittelbar nach Verlassen des
Reaktors ausgast.

Der Methan-Biogasanteil lag stets tUber 90 %, da das produzierte CO, auf Grund dessen
hoher Ldslichkeit zum groéRten Teil geldst im Fermenter verbleibt und das System Uber
den Ablauf verlasst. Die Menge an geléstem Methan im Fermenter hangt hauptséachlich
von der Temperatur und dem Partialgasdruck ab und lasst sich nach Henry's Gesetz und
der van’'t Hoffschen Gleichung berechnen zu
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Cens = Kycns X ef(T-28) icse/cas X Phead cus % 1000 (mgesg/L)

wobei Ccng die geloste Methankonzentration (mgcse/L), Ku cra die Henry Konstante fur
Methan fiar 25T (0.0014 mol CH4/(m3*bargaS)), © der Temperaturkoeffizient fir Methan
(-0.01929, BATSTONE et al., 2002), icsgichsa der CSB Umrechnungsfaktor fur Methan
(64 gcse/MOlcha) UNd Pread_cra der Methanpartialdruck im Reaktorheadspace (barg,s) sind.

Bei einer Temperatur von 20T und einem Methanparti aldruck von 0,9 bar (~90 Vol. %)
betragt der Gehalt an geléstem Methan etwa 90 mgcsg/L. Wenn dieses geldste Methan
den Reaktor mit dem Ablauf verlasst, ist es atmosphéarischen Bedingungen ausgeliefert.
Unter natirlichen Bedingungen ist Methan praktisch unldslich und entweicht in die
Atmosphére. Mithilfe des Modells konnte im Versuchszeitraum eine durchschnittliche
Konzentration an geléstem Methan in Hohe von etwa 77 mgcsg/L, ensprechend 16% des
Zulauf-CSB, berechnet werden. Den simulierten dynamischen Verlauf der geldsten
Methankonzentration im Reaktorablauf der Versuchsanlage ist in Abbildung 59
dargestellt.
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Abbildung 59: Simulierte geldste Methankonzentration im Reaktorablauf fir den
Versuchszeitraum

Die Berechnungen zeigen, dass ein signifikanter Anteil des Zulauf-CSB als gelOstes
Methan im Ablauf verbleibt und somit die Effizienz des Verfahrens begrenzt. Die anaerobe
Behandlung von kommunalem Abwasser bei Umgebungstemperatur wird daher auf eine
maximale Abbaueffektivitit begrenzt, die von der Versuchstemperatur, der
Abwasserverschmutzung und der Abwasserzusammensetzung bestimmt wird.
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4.5.4 Sensitivitatsanalyse

Das ADM1 besitzt eine groRe Anzahl an kinetischen und stéchiometrischen Parameter,
die jedoch fir die Kalibrierung des Modells eine unterschiedliche Sensitivitat besitzen. Der
wesentliche verfahrenstechnische Parameter zur Beurteilung des untersuchten
Verfahrens ist die CSB-Abbauleistung. Die Parameter des ADM1 wurden daher
hinsichtlich ihres Einflusses auf die Modellierung des CSB im Reaktorablauf sowie auf
den Gehalt an organischen Sauren im Fermenter untersucht. Hierzu wurden ADM1
Parameter einzeln auf 70 und 130% des Standardwertes gesetzt und die Abweichung der
Simulationsergebnisse zu den Simulationen mit Standardparametersatz untersucht. Die
Sensitivitat wurde entsprechend folgender Formel bewertet

E | Cgtd ‘:t} - Csens‘:t} I
N

Sensitivitit =

wobei Cg¢ die Simulationsergebnisse mit Standardparametersatz, Cgpns die
Simulationsergebnisse mit geandertem Parameter und N die Anzahl der Simulationstage
sind.

Tabelle 24 zeigt die Ergebnisse der Sensitivitatsanalyse fiur ausgewahlte
Modellparameter. Eine Beschreibung der Abkirzungen sowie die Standardwerte der flr
die Sensitivitdtsanalyse untersuchten Parameter befindet sich in Tabelle 25. Neben den
stéchiometrischen und kinetischen Parametern wurde zusatzlich die
Abwasserzusammensetzung im Zulauf untersucht. Dies betraf das Verhéltnis von
filtriertem zu gesamtem CSB (CSB;/CSByges), welcher im Untersuchungszeitrum 40%
betrug, sowie der Gehalt an partikularem inertem CSB (X)), welcher im
Untersuchungszeitrum 10% des Gesamt-CSB umfasste.

Die Ergebnisse der Sensitivitdtsanalyse zeigen sehr deutlich den grof3en Einfluss der
CSB Zulaufcharakterisierung auf die Simulationsergebnisse. Vor allem das Verhaltnis von
filtriertem zu gesamtem CSB hat fir die Abbildung der organischen Sduren sowie des
Ablauf CSB eine sehr grol3e Bedeutung. Die alleinige Messung des Zulauf-CSB ohne
Informationen Uber den partikularen und gelésten Anteil fihrt zu Unsicherheiten in der
Modellanwendung. Der Grund liegt in der Hydrolyse als geschwindigkeitslimitierenden
Schritt des Gesamtabbaus. Ein zu hoch angenommener Anteil an partikularem Zulauf-
CSB muss im Modell Uber die Abanderung der Disintegrations- bzw. Hydrolyserate
ausgeglichen werden. Weiterhin ist der Kenntnisstand des partikularen inerten CSB fir
die Abbildung des Ablauf-CSB von Bedeutung. Ein zu hoch gewéhlter Anteil fihrt zu
einem Unterschéatzen des CSB-Abbaus, da die X, Fraktion keinem biologischen Abbau im
Modell unterworfen ist. Als sensitivster kinetischer Parameter wurde die
Acetataufnahmerate identifiziert. Dieser Parameter beeinflusst die Konzentration an
Essigsaure im Fermenter, sowie den Gehalt an filtriertem und gesamtem CSB im Ablauf.
Er hat jedoch so gut wie keinen Einfluss auf die Konzentration weiterer organischer
Sauren, wie dies z.B. bei der Aufnahmerate fur Propionsaure der Fall ist.
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Tabelle 24: Ergebnisse Sensitivitdtsanalyse. Sensitivste Parameter flr die simulative
Abbildung einzelner VerfahrensgréR3en sind fett markiert.

Essigsaure Propionsaure Buttersaure  Valeriansaure CSBges CSBii
Parameter (mg/L) (mg/L) (mglL) (mglL) (mglL) (mglL)
ADM1
70% 130% 70% 130% 70% 130% 70% 130% 70% 130% 70% 130%
Ysu 0,2 0,2 0,1 0,1 0,0 0,0 0,0 0,0 0,9 0,7 15 1,2
Yea 0,6 0,4 0,1 0,1 1,8 1,3 1,2 0,9 2,0 15 2,1 1,7
Yoro 0,2 0,1 0,8 0,7 0,0 0,0 0,0 0,0 0,6 0,5 0,7 0,5
Yac 4,1 6,8 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 3,8 6,1 3,9 6,6
Yhe 0,4 0,3 0,3 0,2 0,1 0,1 0,1 0,0 0,7 0,4 1,0 0,6
Kais 1,6 1,1 0,3 0,2 0,4 0,3 0,3 0,2 6,8 4,8 6,2 4,2
K _ca 1,3 0,8 0,3 0,2 3,5 2,3 2,3 15 3,9 2,5 4,0 2,6

Kun_pro 07 03 30 1,8 00 00 00 00 22 14 23 14
Kma 187 119 00 00 00 00 00 00 176 113 178 114
Kmpe 119 04 00 03 00 01 00 01 11,3 10 11,4 11

Ks_su 11,9 11,9 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 11,3 11,3 11,4 11,4

Ks aa 0,2 0,2 0,0 0,0 0,1 0,1 0,1 0,1 0,7 0,7 0,7 0,7
Ks fa 2,4 1.8 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 7,4 53 7,6 55
Ks_ca 11 0,9 0,2 0,2 2,8 2,4 19 15 3,3 2,7 3,4 2,8
Ks pro 0,4 0,4 2,2 19 0,0 0,0 0,0 0,0 1,6 15 1,7 15

Ks ac 10,4 10,6 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 9,8 9,9 10,0 10,1

Ks_h2 04 0,4 04 0,3 0,2 0,2 0,1 0,1 1,2 1,2 13 13

9,8 18,2 2,0 2,7 2,8 34 1,8 2,0 242 263 426 20,6

X 151 131 2,3 2,0 3,0 2,7 19 1.8 248 223 238 294
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Tabelle 25: Beschreibung und Standardwerte von ADM1 Parametern, die fir die
Sensitivitdtsanalyse untersucht wurden

Parameter Beschreibung Default Unit

Yeu Yield: Aufnahme Zucker 0.10 kgcss KQcss
'™ Yield: Aufnahme Valerian-/Buttersaure 0.06 kgcse kgcss™
Ypro Yield: Aufnahme Propionséaure 0.04 Kgcss kgCSB'l
Yac Yield: Aufnahme Essigsaure 0.05 Kgcss kgCSB'l
Yho Yield: Aufnahme Wasserstoff 0.06 Kgcss kgCSB'l
Keis Disintegrationsrate 0.50 kgcss kgess ™ d™
Ko, ca Aufnahmerate Valerian-/Buttersaure 20 kgcss kgess ™ d™
Kun_pro Aufnahmerate Propionsaure 13 kgcss kgess ™ d™
Kom_ac Aufnahmerate Essigsaure 8 kgcss kgess ™ d™
Kun._h2 Aufnahmerate Wasserstoff 35 kgcss kgess ™ d™
Ks su Halbsattigungskonz. Zucker 0.50 kgcss m™
Ks_aa Halbsattigungskonz. Aminosauren 0.30 Kgcss m?

Ks ta Halbsattigungskonz. langkettige Fettsauren 0.40 Kgcse m?

Ks ca Halbsattigungskonz. Valerian-/Buttersaure 0.20 Kgcse m?
Ks_pro Halbsattigungskonz. Propionsaure 0.10 kgcss m™
Ks_ac Halbsattigungskonz. Essigaure 0.15 kgcss m™
Ks_he Halbsattigungskonz. Wasserstoff 7e-6 Kgcss m?
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455 Szenarien

Die Systemperformance hangt im Wesentlichen von der Leistungsfahigkeit der zwei
geschwindigkeitsbestimmenden Prozesse ab. Dies sind die Hydrolyse und die
Methanogenese. Beide Prozesse konnen nur unter bestimmten Randbedingungen
optimal ablaufen.

Das kalibrierte ADML1 ist in der Lage die Messdaten des ISAH Uber einen sehr grof3en
Zeitraum von 45 Wochen zu reproduzieren. In diesem Zeitraum wurden sowohl die
hydraulische Aufenthaltszeit als auch die Betriebstemperatur variiert. Beide Parameter
sind malgebliche BemessungsgrofRen. Die Anwendung eines komplexen
Simulationsmodells wie das ADM1 bietet nun die Mdoglichkeit, beide Parameter zu
variieren und dessen Einfluss auf die Systemleistung systematisch zu untersuchen.
Anhand der Variantenrechnung lassen sich verfeinerte Aussagen zur Bemessung
ableiten. Folgende Berechnungen wurden durchgefihrt:

* Variation der hydraulischen Aufenthaltszeit und der Prozesstemperatur. Hierbei
wird der Einfluss beider Parameter auf den erreichbaren CSB-Abbaugrad
untersucht. Das Simulationsmodell bietet zudem die Mdglichkeit, die geloste
Methankonzentration im Reaktorablauf zu berechnen, wodurch ein differenzierter
Eindruck des CSB-Abbaus gegeben ist. Die Simulationsrechnungen werden fir
statische Zulaufbedingungen durchgefihrt.

e Einfluss der Abwasserverschmutzung. Der anaerobe Abbau kommunaler
Abwasserbestandteile ist prinzipiell auch bei niedrigen CSB-Konzentrationen
madglich. Die Vorteile der Anaerobtechnik ergeben sich jedoch erst dann, wenn
eine ausreichend hohe CSB-Konzentration im Abwasser vorliegt.

» Der Temperaturverlauf ist im Tagesgang groReren Schwankungen unterlaufen.
Simulationsrechnungen der ersten beiden Punkte werden mit
Simulationsrechnungen unter Berlicksichtigung von Temperaturschwankungen im
Tagesgang verglichen.

» Die Methanogenese, hier insbesondere die acetoklastische Methanogenese, gilt
allgemein als sehr empfindlicher Prozessschritt. Milieubedingungen im anaeroben
Fermenter werden haufig auf die acetatspaltenden Bakterien abgestimmt. Da
diese Organismen zudem geringe Wachstumsraten aufweisen, kdnnen
Substanzen, die diesen Prozess hemmen, die ganze anaerobe Verfahrenskette
zum Erliegen bringen. Durch eine reduzierte Substrataufnahmerate wird der
Einfluss hemmender Substanzen auf die acetoclastische Methanogenese
untersucht.
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Hydraulische Aufenthaltszeit und Prozesstemperatur

Die hydraulische Aufenthaltszeit wird im Modell schrittweise variiert (2,5/5/10/ 15/ 25
und 40 h). In Simulationsrechnungen wird fir eine konstante Temperatur der maximale
CSB-Abbau bestimmt. Der untersuchte Temperaturbereich erstreckt sich von 15 bis 30C
und wird in Schritten von 5C variiert. Die Ergebni sse der Simulationsrechnungen sind in
der folgenden Tabelle aufgefiihrt.

Tabelle 26: Maximaler CSB-Abbau (%) in Abhangigkeit der Prozesstemperatur (C) und
der hydraulischen Aufenthaltszeit HRT (h). Der maximale CSB-Abbau wird
unterschieden in einem gesamten Abbau (ACSBy) und einem effektiven
Abbau (ACSB¢) unter Berticksichtigung der gelésten Methankonzentration im
Reaktorablauf. Berechnungsergebnisse fiir eine CSB Zulaufkonzentration von

400 mg/L .
HRT T=15C T=20C T=25C T=30C
") ACSBiy ACSBet ACSBi: ACSBet ACSBy: ACSBet ACSBy: ACSBes
2,5 3 0 5 0 22 3 27 9
5 8 0 30 10 38 19 41 23
10 19 0 43 24 48 29 50 31
15 32 12 48 28 52 33 53 35
25 41 20 52 32 55 36 56 38
40 44 24 53 34 56 37 57 39

Die Simulationsrechnungen zeigen einen sehr breiten Bereich des erzielbaren CSB-
Abbaugrades an. Der errechnete CSB-Abbau wird unterschieden in einen gesamten
(ACSBy) und einen effektiven (ACSB¢y) Abbau. Der effektive CSB-Abbau beriicksichtigt
dabei die geloste Methankonzentration im Reaktorablauf und ist somit immer niedriger als
der gesamte CSB-Abbau. Der Sinn der Unterscheidung ist darin begriindet, dass geltstes
Methan im Reaktorablauf nicht mikrobiologisch abgebaut wurde, sondern lediglich Uber
Ausgasen in die Atmosphare dem System entweicht.
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Abwasserverschmutzung

Die Simulationsrechnungen wurden far zwei weitere unterschiedliche
Abwasserverschmutzungsgrade durchgefiihrt, ndmlich 800 mg/L und 1200 mg/l CSB-
Zulaufkonzentration.

Fur die Berechnungen wurde die maximale hydraulische Aufenthaltszeit auf 40 Stunden
gesetzt. Bei hoheren Werten sind kaum noch Steigerungen in der Abbauleistung zu
erzielen. Die minimale hydraulische Aufenthaltszeit wurde auf 2,5 Stunden begrenzt. Erst
ab diesem Bereich kann eine nennenswerte CSB-Abbauleistung erreicht werden.

Tabelle 27: Maximaler CSB-Abbau (%) in Abhangigkeit der Prozesstemperatur (C) und
der hydraulischen Aufenthaltszeit HRT (h). Der maximale CSB-Abbau wird
unterschieden in einem gesamten Abbau (ACSBy und einem effektiven
Abbau (ACSB¢) unter Berticksichtigung der gelésten Methankonzentration im
Reaktorablauf. Berechnungsergebnisse fiir eine CSB Zulaufkonzentration von

800 mglL .

HRT T=15C T=20C T=25C T=30C

") ACSB, ACSBes ACSBix ACSBey ACSBu ACSBey ACSBi:  ACSBeg
2,5 6 0 18 9 36 26 39 29
5 11 1 43 32 47 37 49 39
10 38 28 51 41 54 44 55 45
15 47 36 55 45 57 47 57 48
25 52 42 58 48 59 50 60 51
40 55 45 59 50 61 51 61 52
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Tabelle 28: Maximaler CSB-Abbau (%) in Abhangigkeit der Prozesstemperatur (C) und
der hydraulischen Aufenthaltszeit HRT (h). Der maximale CSB-Abbau wird
unterschieden in einem gesamten Abbau (ACSBy und einem effektiven
Abbau (ACSB¢) unter Berticksichtigung der gelésten Methankonzentration im
Reaktorablauf. Berechnungsergebnisse fiir eine CSB Zulaufkonzentration von

1200 mg/L.
HRT T=15C T=20C T=25C T=30C
") ACSByy ACSBet ACSBi: ACSBet ACSBy: ACSBet ACSBy: ACSBes
2,5 8 1 30 22 41 34 44 36
5 12 5 47 40 50 43 51 44
10 45 38 54 47 56 49 56 50
15 51 44 57 50 58 52 59 53
25 56 49 60 53 61 54 61 55
40 58 52 61 55 62 56 63 57
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Variabler Temperaturverlauf im Tagesgang

Fur die Berechnung des CSB-Abbaus wurde bisher die Reaktortemperatur konstant
gesetzt. In der Realitat schwankt die Temperatur im Tagesverlauf jedoch Uiber einen mehr
oder weniger breiten Bereich, wodurch auch der erreichbare CSB-Abbau im Tagesverlauf
beeinflusst wird. Im Folgenden wird der Einfluss drei unterschiedlicher
Temperaturverlaufe untersucht. Im Verlauf 1 schwankt die Temperatur im Tagesgang nur
in einem sehr engen Bereich. Die Differenz zwischen maximaler und minimaler
Tagestemperatur betragt 5C. Im Temperaturverlauf 2 betragt die Differenz zwischen
minimaler und maximaler Tagestemperatur 10C, im Te mperaturverlauf 3 schlie3lich
15C. Die durchschnittiche Tagestemperatur betragt jeweils 25C. Die drei
Temperaturverlaufe sind in folgender Abbildung grafisch dargestellt.
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Abbildung 60: Variabler Temperaturverlauf im Tagesgang

Bei einer Betriebstemperatur von 25, einer CSB-Zu laufverschmutzung von 400 mg/L
und einer hydraulischen Aufenthaltszeit von 5 h ergibt sich nach Tabelle 26 ein gesamter
CSB-Abbau von 38%, was einer durchschnittichen CSB-Ablaufkonzentration von 248
mg/L entspricht. Die Simulationsergebnisse mit variablem Temperaturtagesgang sind in
folgender Abbildung dargestellt.
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Abbildung 61: Simulationsergebnisse bei variablem Temperaturverlauf.
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Aus Abbildung 61 ist ersichtlich, dass die Dynamik des Temperaturtagesganges sich auch
in den CSB-Ablaufwerten wiederspiegelt. Wahrend die minimalen und maximalen CSB-
Ablaufwerte fiir den Temperaturverlauf 1 nur in einem engen Bereich schwanken, sind fir
den Temperaturverlauf 3 ausgepragte Spitzen zu erkennen. Fir alle drei
Temperaturverlaufe ergaben sich jedoch keine signifikanten Abweichungen der
durchschnittlichen CSB-Ablaufkonzentrationen zu denen der statischen Simulation.

Hemmung Methanogenese

Die Substrataufnahmerate der acetoklastischen Methanbakterien wird auf 80% reduziert,
um den Einfluss einer Hemmung zu untersuchen. Die Dauer der Hemmung wird auf 5
Tage begrenzt. Die Simulationsrechnungen werden fiir eine CSB-Zulaufkonzentration von
400 mg/L, einer hydraulischen Aufenthaltszeit von 5 Stunden wund einer
Abwassertemperatur von 25T durchgefihrt. In einem zweiten Simulationslauf fallt die
Hemmwirkung zeitgleich mit einem Abfall der Betriebstemperatur auf 15C zusammen.
Die Simulationsergebnisse sind in folgender Abbildung dargestellit.
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Abbildung 62: Simulationsergebnisse fur die Hemmung der Methanogenese. Oben: Dauer
der Hemmwirkung von 5 Tagen bei einer Betriebstemperatur von 25C. Unten:
Dauer der Hemmwirkung von 5 Tagen zusammen mit einem Abfall der
Betriebstemperatur auf 15<C.
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Abbildung 62 zeigt, dass eine auf 80% reduzierte Acetataufnahmerate infolge einer
Hemmung keine Auswirkungen auf die Prozessstabilitat hat, wenn eine hohe
Betriebstemperatur von 25T vorherrscht. Es ist ein leichter Anstieg an organischen
Sauren im Fermenter fiur die Dauer der Hemmwirkung zu beobachten. Dieser
Saureanstieqg ist jedoch als absolut unkritisch zu beurteilen. Der CSB-Abbaugrad bleibt
nahezu unbeeinflusst.

Ein deutlicher Anstieg des CSB-Gehalts sowie der organischen Sauren im Ablauf tritt auf,
wenn die Hemmwirkung mit einer niedrigen Betriebstemperatur zusammenfallt. Die
Reinigungsleistung wird beeintrachtigt, jedoch ist die Gefahr einer Betriebsinstabilitat als
gering anzusehen, wenn die Dauer von 5 Tagen nicht {berschritten wird. Nach
Beendigung der Hemmwirkung erfolgt eine sehr schnelle Erholung des Systems. Die
Hemmung der Methanogenese ist bei niedrigen Abwassertemperaturen auf jeden Fall
kritischer zu sehen.

4.5.6 Bemessungshinweise
Hydraulische Aufenthaltszeit und Prozesstemperatur

Ein hoher CSB-Abbau bei einer CSB-Zulaufverschmutzung von 400 mg/L kann nur mit
sehr hohen hydraulischen Aufenthaltszeiten und somit relativ gro3en Reaktorvolumina
erzielt werden. Die hydraulische Aufenthaltszeit ist eine Funktion des Reaktorvolumens
und des Zulaufstroms. Sie ist der einzige Parameter der das Reaktorvolumen bei der
anaeroben Kommunalabwasserbehandlung bestimmt (BISCHOFSBERGER et al. 2005).

VON SPERLING und CHERNICARO (2005) geben typische hydraulische
Aufenthaltszeiten von 6 bis 9 Stunden an. Die Autoren beziehen sich auf
Abwassertemperaturen im Bereich von 20 bis 26<C und auf mittlere Zufllussbedingungen.
Unter diesen typischen Bedingungen ist der erreichbare CSB-Abbaugrad unterhalb von
50%. Erst bei einer Betriebstemperatur von 30T kan n ein CSB-Abbaugrad von 50% bei
einer hydraulischen Aufenthaltszeit von kleiner gleich 10 Stunden erzielt werden.

Bei niedrigen Abwassertemperaturen sollten hohe hydraulische Aufenthaltszeiten gewahlt
werden. Eine hydraulische Aufenthaltszeit von 10 h bei einer Abwassertemperatur von
15C bewirkt einen CSB-Abbau von 19%. Der effektive CSB-Abbau ist unter diesen
Bedingungen jedoch gleich Null, da der mikrobiologisch umgewandelte Zulauf-CSB als
gelostes Methan den Reaktor Uber den Ablauf verlasst. Das geldste Methan entgast
unmittelbar nach Verlassen des Fermenters in die Atmosphare, wodurch zwar ein
Reinigungseffekt erzielt wird. Dieser CSB-Abbau ist jedoch nicht Folge einer vollstandigen
mikrobiologischen Stoffumwandlung. Es wird daher empfohlen, den effektiven CSB-
Abbau gereade bei niedrigen Abwassertemperaturen und geringer Zulaufverschmutzung
zu berucksichtigen.
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Die Kalibrierung des mathematischen Modells erfolgte anhand Messdaten, denen eine
hydraulische Aufenthaltszeit im Bereich von 6 bis 22 Stunden zugrunde lag. In der
durchgefuhrten Simulationsstudie war die hydraulische Aufenthaltszeit auf ein Minimum
von 2,5 Stunden begrenzt. Es wurde dabei von statischen Zuflussbedingungen und
konstanten Abwasserkonzentrationen ausgegangen. Zulaufpeaks mit einem plotzlichen
Abfall der hydraulischen Aufenthaltszeit wurden in der Simulationsstudie nicht
berticksichtigt. Bei Zulaufpeaks kann die Aufstromgeschwindigkeit im Reaktor kritische
Werte annehmen, infolgedessen es zu einem Ausschwemmen von Biomasse kommen
kann. Der Rickhalt an aufgetriebenem Schlamm im System wird wesentlich von der
Konstruktion des Dreiphasenabscheiders bestimmt. Zulaufpeaks und somit das
Systemverhalten der Abscheideeinrichtung kénnen mit dem vorhanden Simulationsmodell
bestehend aus einem Rihrkesselreaktor und idealer Nachklarung nicht untersucht
werden.

Um den Schlammabtrieb zu minimieren sollte mit einer mdglichst konstanten
Aufstromgeschwindigkeit gefahren werden. Wenn ein Rezirkulationsstrom vorgesehen ist,
kénnen die Anteile von Abwasserzulauf und Rezirkulation je nach Abwasseranfall so
variiert werden, dass konstante Aufstromgeschwindigkeiten jederzeit vorherrschen. Nach
VON SPERLING und CHERNICARO (2005) solite die Aufstromgeschwindigkeit bei
Peakbelastungen mit einer Dauer von 2 bis 4 Stunden kleiner 1,5 m/h sein. Dieselben
Autoren geben maximale Aufstromgeschwindigkeiten von 0,9-1,1 m/h fir maximalen
Zufluss und 0,5-0,7 m/h fur mittleren Zufluss an.

Nach Tabelle 26 lasst sich die hydraulische Aufenthaltszeit und somit das
Reaktorvolumen anhand der Betriebstemperatur und des zu erreichenden CSB-Abbaus
bestimmen. Die Wahl der Aufstromgeschwindigkeit legt die Reaktorgrundflache fest.

Abwasserverschmutzung

CSB-Zulaufkonzentrationen von 1200 mg/L ermdglichen einen CSB-Abbaugrad von 50%
bei einer hydraulischen Aufenthaltszeit von 15 Stunden. Es muss jedoch wieder beachtet
werden, dass ein effektiver CSB-Abbau tber 50% bei einer Abwassertemperatur von
15 erst bei sehr hohen hydraulischen Aufenthaltsz eiten von 40 Stunden zu erzielen ist.
Die Berechnungen fiir unterschiedliche Abwasserverschmutzungen zeigen deutlich, dass
eine ausreichende Effizienz des Verfahrens erst bei hohen CSB-Zulaufkonzentrationen
gegeben ist.

Die Abwasserverschmutzung ist wesentliche EingangsgréRe bei der Bemessung. Hohe
CSB-Zulaufkonzentrationen ermoglichen die  Wahl geringer  hydraulischer
Aufenthaltszeiten bzw. eine  Verfahrensanwendung auch  bei niedrigen
Abwassertemperaturen.

Generell kann gesagt werden, dass die Prozesstemperatur bei niedrigen hydraulischen
Aufenthaltszeiten eine hohe Bedeutung hat. Eine schrittweise Erhohung der
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Betriebstemperatur bewirkt einen gréRBeren CSB-Abbaugrad im Vergleich zur
schrittweisen Erhéhung der hydraulischen Aufenthaltszeit. So kann z.B. der CSB-Abbau
bei einer CSB-Zulaufverschmutzung von 1200 mg/L von 8 auf 44% bei einer
hydraulischen Aufenthaltszeit von 2,5 Stunden gesteigert werden, wenn statt 15C eine
Betriebstemperatur von 30T erreicht werden kann. Bei der Wahl einer hydraulischen
Aufenthaltszeit von 15 Stunden kann auch bei einer Abwassertemperatur von 15C ein
CSB Abbau von 50% (effektiv 44%) erzielt werden. Bei einer Betriebstemperatur von
30 lasst sich dieser nur noch vergleichsméaRig ger ing steigern auf 59% (effektiv 53%).

Variabler Temperaturverlauf im Tagesgang

Die Beriicksichtigung einer variablen Tagestemperatur fihrt zu ausgepragten CSB-
Ablaufspitzen. Die durchschnittlichen CSB-Ablaufwerte entsprechen jedoch denen der
statischen Simulation. Ist eine Bemessung auf Basis einer 24h-Mischprobe gefordert,
konnen die Werte aus Tabelle 26, Tabelle 27 und Tabelle 28 ohne Anderung
herangezogen werden. Sollen CSB-Ablaufwerte zu jeder Tageszeit eingehalten werden
oder ist fir die Bemessung eine 2h-Mischprobe gefordert, sollte ein Sicherheitszuschlag
auf das Reaktorvolumen erhoben werden. Dieser Sicherheitszuschlag ist abhangig von
der Differenz der Tageshoéchst- und —Tagestiefsttemperatur.

Fur den Temperaturverlauf 1 wurde das Reaktorvolumen um 5% erhoht, fir den
Temperaturverlauf 2 um 12,5% und fir den Temperaturverlauf 3 um 20%. Nach dieser
MalRnahme entsprechen die CSB-Ablaufwerte der statischen Simulation den CSB-
Ablaufwerten in der Spitze der Simulation mit variablem Temperaturtagesgang.
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Abbildung 63: Simulationsergebnisse bei variablem Temperaturverlauf und Erhéhung der
Reaktorvolumina.
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Hemmung Methanogenese

Eine kurzzeitige reduzierte Substrataufnahmerate der acetoklastischen Methanbakterien
auf 80% hat keine Auswirkung auf die Prozessstabilitat, wenn eine hohe
Abwassertemperatur vorherrscht. Die anaerobe Kommunalabwasserbehandlung erfolgt
bei sehr niedrigen Schlammbelastungen, wodurch die Prozessleistungsfahigkeit nicht
ausgereizt ist. Kurzfristige Systemeinbuen kénnen verkraftet werden. Die Bemessung
sollte anhand der hydraulischen Aufenthaltszeit vorgenommen werden, da aufgrund der
vorhandenen Systemreserven die Schlammbelastung nur geringe Aussagekraft liefert.

Bei niedrigen Abwassertemperaturen kann eine Hemmwirkung auf die acetoklastische
Methanogenese wesentlich ausgepragter verlaufen. Die Gefahr einer Versauerung ware
aber nur bei einer lang andauernden Hemmung sowie bei niedrigen hydraulischen
Aufenthaltszeiten zu erwarten. Als generelle Empfehlung gilt, dass die anaerobe
Kommunalabwasserbehandlung bei niedrigen Abwassertemperaturen nur bei sehr hohen
hydraulischen Aufenthaltszeiten betrieben werden sollte.

4.5.7 Bemessungsrichtlinien

Basierend auf der Simulationsstudie lassen sich folgende Schlussfolgerungen fur die
Bemessung formulieren:

e Ein hoher CSB-Abbau kann nur mit sehr hohen hydraulischen Aufenthaltszeiten
erzielt werden. HRT ist der alleinige Bemessungsparameter, der das
Reaktorvolumina bestimmt. Die Wahl kirzerer hydraulischer Aufenthaltszeiten ist
moglich bei hohen Abwassertemperaturen und hohen CSB-Zulaufkonzentrationen.

e Fir die Berechnung des CSB-Abbaus sollte zwischen einem gesamten Abbau
ACSB: und einem effektiven Abbau ACSB. unterschieden werden. ACSBg
bertcksichtigt den gelésten Methananteil im Ablauf des Reaktors. Dieser Anteil
des CSB wird nicht mikrobiologisch umgesetzt. Geléstes Methan verlasst den
Fermenter mit dem Ablauf und entgast anschlieend in die Atmosphare. Im Zuge
der Klimaschutzdiskussion ist zu erwarten, dass fur die Beurteilung des
Verfahrens dieser Parameter starkere Bedeutung erlangt. Simulationsergebnisse
zeigen grof3e Unterschiede zwischen ACSB,,; und ACSB auf.

» Bei niedrigen Temperaturen und einer geringen CSB-Zulaufkonzentration wird die
Effizienz des Verfahrens durch den gelosten Methananteil begrenzt. Bei
Temperaturen < 15C kann ein mikrobiologischer CSB- Abbau nur bei HRTs > 10 h
erzielt werden. Bei kleineren HRTs wird ACSBg gleich Null. Bei einem
Reaktorbetrieb bei 15C und HRT < 10 h erfolgt lediglich eine Umwandlung des
Zulauf-CSB in geldstes Methan, welches den Reaktor erst lUber den Ablauf
verlasst. Es findet kein echter mikrobiologischer Abbau statt. Erst CSB-
Zulaufkonzentrationen ab 1200 mg/L und HRTs > 25 h ermdéglichen einen CSB-
Abbau Uber 50% bei niedrigen  Abwassertemperaturen.  Mdgliche
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Prozesshemmungen sollten bei niedrigen Abwassertemperaturen berlcksichtigt
werden. Als generelle Empfehlung gilt die Wahl hoher HRTs (> 25 h) und somit
grolRer Reaktorvolumina bei Abwassertemperaturen von 15<C.

» Abwassertemperaturen von 30C erméglichen einen CS B-Abbau von 50% bei
CSB-Zulaufkonzentrationen von 400 mg/L und bei HRTs von 10 h. Es muss hier
jedoch wieder beachtet werden, dass der effektive CSB-Abbau unter diesen
Randbedingungen nur 31% betragt. Ein effektiver CSB-Abbau gréRer 50% bei
HRTs von 10 h und einer Abwassertemperatur von 30C wird erst bei einer CSB-
Zulaufkonzentration von 1200 mg/L erreicht.

» Bei niedrigen hydraulischen Aufenthaltszeiten bewirkt eine schrittweise Erhéhung
der Betriebstemperatur einen grof3eren CSB-Abbaugrad im Vergleich zur
schrittweisen Erh6hung der hydraulischen Aufenthaltszeit.

4.6 Vereinfachung der eingesetzten Modelle

Sowohl die ASM-Belebtschlammmodelle als auch das ADM1-Anaerobmodell sind
komplexe Simulationsmodelle. Dieses folgt daher, dass auch die zugrunde liegenden
biologischen Prozess an sich sehr komplex sind. Fur eine realistische Beschreibung der
einzelnen Prozessschritte ist daher ein hoher Detailgrad erforderlich. Die Elimination von
kinetischen oder stdchiometrischen Parametern, die sich im Zuge der Modellkalibrierung
als nicht sensitiv gezeigt haben, ist kritisch zu beurteilen. Ein Vorteil der mathematischen
Modellierung ist, dass das kalibrierte Simulationsmodell auch fir die Beurteilung von
Randbedingungen eingesetzt werden kann, die bei der realen Versuchsanlage nicht
einbezogen waren. Hier kbénnen unter Umstanden aber vorher nicht sensitive Parameter
eine Rolle spielen.

Durch eine Modellreduzierung ist bei der Rechenleistung heutiger Personal Computer
kein nennenswerter Zeitgewinn zu erwarten. Die Gefahr, Aussagekraft durch eine
Modellvereinfachung zu verlieren ist hingegen vorhanden. Die Erfahrungen, die in den
letzten Jahren mit den in dieser Arbeit verwendeten Modellen gemacht wurden, haben
gezeigt, dass die vorhandenen Modellstrukturen notwendig sind. Auf eine Vereinfachung
der eingesetzten Modelle wurde auf Grund dieser Gesichtspunkte verzichtet.
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5 Hinweise zum Leitfaden

Dieses Kapitel enthalt den Betitrag des Teilprojektes zum Leitfaden des Kernprojekts C.
Es fasst demnach die wesentlichen Erkenntnisse des Simulationsprojekes zusammen, die
fur eine erfolgreiche Bemessung mit mathematischen Simulationsmodellen genutzt
werden kénnen.

Simulation von Belebungsanlagen

Fur die Simulation von Belebungsanlagen haben sich die Belebtschlammmodelle der
International Water Association (IWA) als Standard etabliert (ASM1 & ASM3). Detalillierte
Hinweise zum Vorgehen der Kalibrierung mit dem ASM 1 (Henze at al., 1987) werden von
Hulsbeek et al. (2002) gegeben. Erfahrungen mit dem aktuellen ASM3 (Gujer et al., 1999)
sind in Wichern (2008) dokumentiert.

Zulauffraktionierung

Organische Inhaltsstoffe des Zulaufs werden fir die ASM Modelle als leicht (SS) und
schwer (XS) abbaubar, gelost (SI) und partikular (X1) inert sowie als heterotrophe
Biomasse (XH) betrachtet. Der Anteil dieser Fraktionen am Gesamt-CSB kann dabei nur
in einem relativen breiten Bereich vorgegeben werden. Typische Wertebereiche, die fur
die Zulauffraktionierung genutzt werden kénnen, sind in folgender Tabelle vorgegeben.

Tabelle 29: Empfohlener Wertebereich fiir die CSB-Fraktionierung im Zulauf zum
Belebungsbecken

Ss Xs X| XH SI

9,5-20 45-63 10-15 10-16 3-11

Obwohl der empfohlene Wertebereich fiur deutsches Abwasser hergeleitet wurde,
ergeben sich Ubereinstimmungen mit Literaturdaten fur auslandisches Abwasser. So liegt
der leicht abbaubare CSB fir tirkisches Abwasser nach Gokcay und Sin (2004) bei 10-
32% des homogenisierten CSB und der schwer abbaubare CSB bei 40%. Nach Cho et al.
(2004) liegt der leicht abbaubare CSB bei 20% und der schwer abbaubare CSB bei 65%
des homogenisierten CSB fur Abwasserverhaltnisse in Std-Korea.

Modellkalibrierung

Die folgende Tabelle enthélt empfohlene Werte fir stdchiometrische und kinetische
Parameter, die zur Kalibrierung des ASM3 verwendet werden konnen. Basis fur die
verwendeten Parameter sind Veroffentlichungen von Koch et al. (2000) fir das ASM3 und
Rieger et al. (2001) fur das EAWAG-BioP-Modul.
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Tabelle 30: Empfohlene Werte fir kinetische und stéchiometrische GréRen im Vergleich
mit den veroffentlichten Werten von Koch et al. (2000) und Rieger et al. (2001)

fir das ASM 3 in Verbindung mit dem EAWAG-BioP-Modul

Parameter Einheit ASM3 ASM3 Beschreibung kinetischer Parameter
Empfohlen Standard
Hydrolyse 9,0/0,04 Hydrolyserate
Kn d? 9,0/0,04 9,0/0,04 Hydrolyserate
Kx - 1,0 1,0 Halbsattigungskonzentration Hydrolyse
Heterotrophe Organismen
ksto d? 12,5/0,07 12,5/0,07 Aerobe Speicherrate
1] noH - 0,8 0,8% (0,5”) Anoxische Abminderung fiir Wachstum / Speicherung
Kon Joz m3 0,2-0,5 0,2 Halbséttigungskonzentration fir So
KnoH gNm'3 0,5 0,5 Halbsattigungskonzentration fiir Syo
KssH Ocsem’ 10,0 10,0 Halbsattigungskonzentration fiir Ss
Ksto - 0,10 0,10 Halbsattigungskonzentration fiir Speicherung
im d* 3,0/0,07 3,0/0,07 Max. aerobe Wachstumsrate
KNH.H gnm™ 0,01 0,01 Halbsattigungskonzentration fiir Syy
Kpoa,H gem’® 0,011 0,011% Halbsattigungskonzentration fur Spos
KhcoH mol m™ 0,1 0,1 Halbsattigungskonzentration fur Syco
bn d? 0,3/0,07 0,3/0,07 Max. endogene Atmungsrate
bsto d? 0,3/0,07 0,3/0,07 Atmungsrate fur Xsro
N noendn - 0,33-0,5 0,33%(0,5°)  Anoxische Abminderung end. Atmung
YsT10,02 gCSBgCSB'l 0,80 0,80 Aerober Ertragskoeff. der Speicherstoffe
Ystono gcsggcsg'l 0,70 0,70 Anoxischer Ertragsk. der Speicherstoffe
YH,02 gcssgcss'l 0,80 0,80 Aerober Ertragskoeff. der het. Biomasse
YH,NO gCSBgCSB'l 0,65 0,65 Anoxischer Ertragsk. der het. Biomasse
Autotrophe Organismen
UN d* 0,7-1,7/0,105 0,9- Max. aerobe Wachstumsrate
1,8/0,105
by d? 0,2-0,4/0,105 0,2/0,105 Max. endogene Atmungsrate
KNH.N gNm'3 0,5-1,0 1,0 Halbsattigungskonzentration fur Syu
Ko gozm'3 0,5 0,5 Halbsattigungskonzentration fiir So
Khcon mol m™ 0,5 0,5 Halbsattigungskonzentration fur Syco
Kpoan gem’® 0,01 0,012 Halbsattigungskonzentration fur Spos
/7 NO,end,N - 0,50 0,50 Anoxische Abminderung fiir endogene Atmung
Yn gCSBgN'l 0,24 0,24 Ertragskoeffizient der aut. Biomasse
Sonstiges
fxi gcsagcsa'l 0,2 0,2 Produktion von X, nach endogener Atmung
ins| Ongcse 0,01 0,01 Stickstoffgehalt von S
inss gngese 0,03-0,04 0,03 Stickstoffgehalt von Ss
inNxi gNgcsa'1 0,035-0,04 0,04 Stickstoffgehalt von X,
inxs gNgcss'l 0,03-0,04 0,03 Stickstoffgehalt von Xs
iNBM gngcss 0,07 0,07 Stickstoffgehalt der Biomasse

% Werte gemaR Kalibrierung des ASM 3 in Verbindung mit dem EAWAG-BioP-Modul (Rieger et al., 2001)
® Werte nach Kalibrierung des ASM 3 (nur Stickstoffelimination, Koch et al., 2000)

Fur die maximale Wachstumsrate der Nitrifikanten wird eine groBe Spannbreite
vorgeschlagen (UN =1,0-1,7 d-1). Diese liegt jedoch innerhalb der Grenzen wie von Koch
et al. (2000) und Rieger et al. (2001) vorgegeben. Beide Autoren vermuten, dass der stark
schwankende Wertebereich durch ein starkeres Biofilmwachstum auf Belebungsanlagen
hervorgerufen wird. Die Kalibrierung des Stickstoffumsatzes im Modell sollte daher zuerst
anhand dieses Parameters erfolgen.

Bemessung

Eine Bemessung nach Al131 (2000) kann fur Belebungsanlagen bei 30C weiter
abgesichert werden, wenn das Funktionieren der Anlage anhand der dynamischen
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Berechnung kritischer Lastfalle mit einem kalibrierten Modell (ASM1, ASM3) sichergestellt
werden kann. Eine Auswahl von Lastfallen, die bei der Auslegung von Belebungsanlagen
kritisch sind, wird von Alex et al. (2008) vorgegeben. Genaue Zulaufbelastungen bzw.
Randbedingungen sind des Weiteren im Abschlussbericht festgehalten.

Ein fur die Bemessung der aeroben Abwasserreinigung bei hohen Temperaturen Uber
20T sehr kritischer Lastfall fur die Nitrifikation ist eine maximale CSB-Belastung bei
Temperaturen zwischen 10-20<C.
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Abbildung 64: Beispielhafte Ergebnisse der Szenariosimulation mit dem ASM 3 flr eine
mit dem A131 (2000) auf 20C bemessene Belebungsanl age

Das beispielhafte Simulationsszenario macht sehr deutlich, dass es besonders in der 2.
und 5. Woche des Simulationszeitraums zu einem erheblichen Anstieg der
Ammoniumstickstoffkonzentrationen kommt. Die zweite und flinfte Woche sind durch eine
maximale  Kohlenstoffbelastung bei gleichbleibender Temperatur von 20T
gekennzeichnet. Das Problem verscharft sich bei Lastfallen mit geringeren Temperaturen.

Ein zweiter sehr kritischer Lastfall fir die Auslegung der Beliifter einer auf 20T (mittlere
Abwassertemperatur) bemessenen Anlage ist eine maximale CSB-Belastung bei einer
Sommertemperatur von 30C.
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Abbildung 65: Beispielhafte Ergebnisse der Szenariosimulation mit dem ASM 3 flr eine
mit dem A131 (2000) auf 20C bemessene Belebungsanl age (Lastfall 30C)

Im Sommer kommt es bei gleichbleibender Belebtschlammkonzentration zu einem
Anstieg des Sauerstoffbedarfs und zu einem Abfall der Uberschussschlammproduktion.
Ursache ist, dass infolge erhthter Sterberaten der Biomasse mehr Schlamm gezehrt wird.
Dies fiihrt seitens der biologischen Prozesse zu einem weitergehenden Substratabbau
und verringerten BSB-Ablaufkonzentrationen. Trotz maximaler Leistung der Belufter
werden  im Nitrifikationsbecken  fir  den Beispiellastfall nur  minimale
Sauerstoffkonzentrationen von 0,4 g O2/m3 erreicht. Ammoniumstickstoffkonzentrationen
steigen erheblich an.

Fur die Bemessung ergeben sich zusammenfassend folgende Schlussfolgerungen

» Simulationsrechnungen konnen die Bemessung verfeinern und erlauben es,
Auswirkungen dynamischer Belastungen besonders bei Anlagen, die flr hohe
Temperaturen nach A131(2000) ausgelegt wurden, besser einzuschatzen.

» Liegen wie in den verwendeten HSG-Szenariolastfallen stark schwankende
dynamische Zulaufbelastungen vor und besonders dann, wenn
Belebungsanlagen Ablaufwerte nach der qualifizierten Stichprobe nachweisen
mussen, konnen die nach A131 bemessenen Volumen und Belifter zu klein
werden. In diesem Fall sollten zusatzliche Sicherheiten eingeplant werden.
Kritisch sind Winterlastfalle mit hoher CSB-Belastung fur die Nitrifikation und
Sommerlastféalle mit hoher CSB-Belastung flr die Belufterauslegung. Genaue
Ergebnisse finden sich far unterschiedliche Szenarien im
Gesamtabschlussbericht. Zum Vergleich A131 (2000) errechnet notige
Beckenvolumen bei 10C von: 110 L/EW; 20 C: 43 L/E W; 30 C: 16 L/EW.

Simulation von Anaerobanlagen

Die Simulation der anaeroben Kommunalabwasserbehandlung sollte mit dem Anaerobic
Digestion Model No. 1 (ADM1, Batstone et al. 2002) durchgefiihrt werden. Das Modell hat



5. Hinweise zum Leitfaden 127

sich in den letzten Jahren als Standard etabliert, wodurch eine breite Erfahrungsbasis
gegeben ist. Die Modellanwendung lasst sich in die drei Arbeitsschritte
Zulauffraktionierung, Implementierung des Temperatur-einflusses und Kalibrierung
kinetischer Parameter unterscheiden.

Zulauffraktionierung

Basierend auf dem Zulauf-CSB wird die Definition folgender Modellgré3en als wesentlich
angesehen:

Tabelle 31: Empfohlene CSB Zulauffraktionierung fiir kommunales Abwasser und dem

ADM1
Parameter Bezeichnung Gleichung
X Partikular inerte Bestandteile 0,10-CSBgyesamt
S Geldste inerte Bestandteile 0,17-CSByeisst
Sac Azetat 0,14-CSBgeisst
Sau Zucker (CSBgeisst — Sac — Si) / 3
S.a Aminosauren (CSBgeisst — Sac — Si) / 3
Sta Fettsauren (CSBgeisst — Sac — Si) / 3
Xe Kompositmaterial CSBgesamt — Ssu — Saa - Sta— Sac — Si - X,

Obwohl das Modell bis zu 35 einzelne Stofffraktionen unterscheidet, lasst sich die
Aufteilung des  Zulauf-CSB auf 7 Modellkomponenten  begrenzen. Die
Bestimmungsgleichungen in Tabelle 1 fuhren zu einer typischen Zulauffraktionierung fur
kommunales Abwasser.

Implementierung des Temperatureinflusses

Die kinetischen Parameter des ADM1 enthalten keine Temperaturabhangigkeiten. Die
Simulation anaerober Reaktoren, die bei Umgebungstemperatur und somit stark
schwankenden Temperaturniveaus betrieben werden, ist mit dem bestehenden
Modellansatz ohne Modifikation nicht durchfihrbar.

Die geschwindigkeitslimitierenden Schritte fir den anaeroben Abbau liegen in der Regel
in der Hydrolyse und der methanogenen Substratumsatzleistung. Zur mathematischen
Abbildung des anaeroben Stoffumsatzes bei Umgebungstemperaturen ist es ausreichend,
die Substrataufnahmerate der methanogenen Organismen sowie die Disintegrationsrate
des Modells um folgende Temperaturterme zu erweitern:

) — I (T—BS)
J1”"E’Jr kmg, x 1.16 (kgcse / (kgcse d))
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ke =k x11603)
Mpar Mg % (kgcss / (kgcse d))

wobei Ky oc v die temperaturabhangige Acetataufnahmerate (kgcss/(KQcse'd)), Km ac die
Acetataufnahmerate bei 35T (Kgcse/(KQcse'd)), kmnet die temperaturabhéangige
Wasserstoffaufnahmerate (kgcsg/(kQcsg-d)), km n2 die Wasserstoffaufnahmerate bei 35T
(kgcse/(kgesg-d)) und T die Prozesstemperatur (C) sind.

Kais, = Kais % 1.045(7-33) .

wobei kg 7 die temperaturabhangige Disintegrationsrate (d™), kgs die Disintegrationsrate
bei 35C (d %) und T die Prozesstemperatur (C) sind.

Modellkalibrierung

Der Standardparametersatz des ADM1 ist grundsatzlich geeignet, die anaerobe
Behandlung von kommunalem Abwasser zu beschreiben. Die Implementierung der
Temperaturterme ist als erster Schritt der Modellkalibrierung vorzuziehen. Zusatzliche
Modifikationen am Standardparametersatz bieten sich fir folgende kinetische Parameter
an:

Tabelle 32: Empfohlene Modifikation kinetischer Parameter

Parameter Bezeichnung Standard  Modifiziert Einheit
ADM1 ADM1
Ks fa Habsattigungskonz. Fettsduren 0,40 0,10 kgcss m™
K ac Maximale Azetataufnahmerate 8 9,5 kgcss kgcsg ™ d™
Ks_ac Habsattigungskonz. Azetat 0,15 0,05 Kgcse m
Bemessung

Bei der anaeroben Kommunalabwasserreinigung verbleibt ein signifikanter Anteil des
Zulauf-CSB als gelostes Methan im Ablauf und begrenzt somit die Effizienz des
Verfahrens. Die anaerobe Behandlung von kommunalem Abwasser bei
Umgebungstemperatur wird daher auf eine maximale Abbaueffektivitat limitiert, die von
der Versuchstemperatur, der Abwasserverschmutzung und der
Abwasserzusammensetzung bestimmt wird. Die folgenden Tabellen enthalten
Simulationsrechnungen zur Bestimmung des maximalen CSB-Abbaus (%) in
Abhangigkeit der Prozesstemperatur (C) und der hyd raulischen Aufenthaltszeit HRT (h).
Der maximale CSB-Abbau wird unterschieden in einem gesamten Abbau (ACSB,,) und
einem effektiven Abbau (ACSB.). Der effektive CSB-Abbau berlcksichtigt dabei die
geléste Methankonzentration im Reaktorablauf und ist somit immer niedriger als der



5. Hinweise zum Leitfaden 129

gesamte CSB-Abbau. Der Sinn der Unterscheidung ist darin begriindet, dass geltstes
Methan im Reaktorablauf nicht mikrobiologisch abgebaut wurde, sondern lediglich Uber
Ausgasen in die Atmosphare dem System entweicht.
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Tabelle 33: Maximaler CSB-Abbau (%) in Abhangigkeit der Prozesstemperatur (<C), der
hydraulischen Aufenthaltszeit HRT (h) und der Abwasserverschmutzung.

HET T=15"C T=20C T=25°C T=30°C
ACSBy  ACSB., ACSB,  ACSB., ACSBy  ACSB. ACSB,  ACSBa

C5B-Zulaufkonzentration = 400 mgiL

25 3 0 5 0 22 3 27 9
5 B 0 30 10 38 19 41 23
10 19 0 43 24 43 29 50 31
15 32 12 48 28 52 33 53 35
25 41 20 52 32 55 36 56 38
40 44 24 53 34 56 37 57 39

CSB-Zulaufkonzentration = 800 mg/L

25 B 0 18 3 36 26 39 28
5 11 1 43 32 47 37 49 39
10 38 28 51 41 54 44 55 45
15 47 36 55 45 57 47 57 48
25 52 42 58 48 59 50 G0 51
40 55 45 59 50 61 51 61 52

C5B-Zulaufkonzentration = 1200 mg/L

2,5 B 1 30 22 41 34 44 36
5 12 5 47 40 50 43 o 44
10 45 38 o4 47 36 43 36 30
13 1 44 v 30 38 22 a9 33
25 56 49 B0 53 61 54 61 55

40 58 52 61 35 62 36 63 v
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Basierend auf den Simulationsrechnungen lassen sich folgende Schlussfolgerungen fir
die Bemessung formulieren:

e Ein hoher CSB-Abbau kann nur mit sehr hohen hydraulischen Aufenthaltszeiten
erzielt werden. HRT ist der alleinige Bemessungsparameter, der das
Reaktorvolumen bei der anaeroben Kommunalabwasserreinigung bestimmt
(Bischofsberger et al. 2005; von Sperling & Chernicaro 2005). Die Wahl
kurzerer  hydraulischer  Aufenthaltszeiten ist mdglich bei  hohen
Abwassertemperaturen und hohen CSB-Zulaufkonzentrationen.

» Fir die Berechnung des CSB-Abbaus sollte zwischen einem gesamten Abbau
ACSB;,; und einem effektiven Abbau ACSB.; unterschieden werden. ACSB
bertcksichtigt den gelésten Methananteil im Ablauf des Reaktors. Dieser Anteil
des CSB wird nicht mikrobiologisch umgesetzt. Gelostes Methan verlasst den
Fermenter mit dem Ablauf und entgast anschlieBend in die Atmosphéare. Im
Zuge der Klimaschutzdiskussion ist zu erwarten, dass fur die Beurteilung des
Verfahrens dieser Parameter starkere Bedeutung erlangt.
Simulationsergebnisse zeigen grof3e Unterschiede zwischen ACSB,; und
ACSB.# auf.

* Bei niedrigen Temperaturen und einer geringen CSB-Zulaufkonzentration wird
die Effizienz des Verfahrens durch den geldsten Methananteil begrenzt. Bei
Temperaturen < 15T kann ein mikrobiologischer CSB- Abbau nur bei HRTs >
10 h erzielt werden. Bei kleineren HRTs wird ACSBg; gleich Null. Bei einem
Reaktorbetrieb bei 15C und HRT < 10 h erfolgt ledi glich eine Umwandlung des
Zulauf-CSB in gelostes Methan, welches den Reaktor erst Uber den Ablauf
verlasst. Es findet kein echter mikrobiologischer Abbau statt. Erst CSB-
Zulaufkonzentrationen ab 1200 mg/L und HRTs > 25 h ermdglichen einen CSB-
Abbau Uber 50% bei niedrigen Abwassertemperaturen. Mdgliche
Prozesshemmungen sollten bei niedrigen Abwassertemperaturen beriicksichtigt
werden. Als generelle Empfehlung gilt die Wahl hoher HRTs (> 25 h) und somit
grofRer Reaktorvolumina bei Abwassertemperaturen von 15C.

» Abwassertemperaturen von 30C ermdglichen einen CS B-Abbau von 50% bei
CSB-Zulaufkonzentrationen von 400 mg/L und bei HRTs von 10 h. Es muss hier
jedoch wieder beachtet werden, dass der effektive CSB-Abbau unter diesen
Randbedingungen nur 31% betragt. Ein effektiver CSB-Abbau gréf3er 50% bei
HRTs von 10 h und einer Abwassertemperatur von 30C wird erst bei einer
CSB-Zulaufkonzentration von 1200 mg/L erreicht.

» Bei niedrigen hydraulischen Aufenthaltszeiten bewirkt eine schrittweise
Erh6hung der Betriebstemperatur einen grof3eren CSB-Abbaugrad im Vergleich
zur schrittweisen Erh6hung der hydraulischen Aufenthaltszeit.
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Simulation von Teichanlagen

Zur Berechnung von Teichanlagen finden sich sowohl sehr einfache, als auch zum Tell
sehr komplexe Bemessungsansatze, die sowohl die Verschaltung unterschiedlicher
Teichtypen berilicksichtigen aber auch Aussagen zum Abbau des Kohlenstoffes und der
Nahrstoffe machen. Erste Versuche, Teiche dynamisch zu simulieren erfolgten bereits in
den 70er Jahren. Spatere Modellentwicklungen nutzten diese Ansétze als Basis oder
griffen auf neue Modelliiberlegungen zuriick (Fritz et al., 1979; Colomer und Rico, 1992;
Xiang-Hua et al., 1994; Kayombo et al., 1999; Mashauri und Kayombo, 2002; Banks et
al., 2003; Beran und Kargi, 2005; Dochain et al., 2003; Soler et al., 2000; Senzia et al. ,
2002). Dennoch hat die dynamische Simulation von Teichanlagen international noch nicht
den Stellenwert erreicht, den sie z.B. bei Belebungsanlagen bereits innehat. Mit den oben
genannten Modellen existieren zwar vereinzelte Ansatze, aber es liegt noch keine
Standardreferenz mit dem Stellenwert der Activated Sludge Modelle, ASM 1-3 (Henze et
al. 2000) oder des Anaerobic Digestion Model No 1, ADM1 (Batstone et al., 2002) vor, die
international anerkannt ist und die eine Basis fir vergleichende Studien unter
verschiedenen Bedingungen bietet.

Bei der Modellierung der grundlegenden dominanten Prozesse in Teichen wurde sich an
bewahrten Modellierungsanséatzen in Belebungsanlagen und Anaerobreaktoren zu
orientiert. Aufgrund der hohen Bedeutung der Algenproduktion in den Fakultativteichen
muss zusatzlich die Einbindung eines geeigneten mathematischen Ansatzes zur
Beschreibung der Algenprozesse erfolgen. Mit dem River Water Quality Model No 1 der
IWA (RWQM No1l; Reichert et al., 2001) liegt auch hier eine internationale Referenz vor,
die Anwendung finden kann. Die Ausbildung der Zonen, der Sedimentationsprozesse und
Durchmischungsvorgénge in den verschiedenen Teichtypen konnen dann Uber eine
entsprechende hydraulische Verschaltung von Reaktoren modelliert werden, die jeweils
die Prozesse des ASM3, des ADM1 und der Algen enthalten (siehe Abschlussbericht).

Modellkalibrierung

Sollen Teichanlagen ausreichend genau abgebildet werden, sind folgende Prozesse
neben den in ASM3 und ADM1 implementierten Prozessen zu bericksichtigen:

* Algenwachstum auf NH;N and NOs;N unter Bericksichtigung der
Lichtintensitéat
» Algensterben

» Ausbreitung der Lichtintensitat in Abhangigkeit der Tiefe des Teichs nach
dem Gesetz von Beer

+ Gasaustausch der Parameter O,, NH;-N, CO, an der Schnittstelle Wasser-
und Gasphase unter Beriicksichtigung des Gesetzes nach Henry und des
Windeinflusses
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» Dissoziationsprozesse von NH,"/NH; und CO,/HCO4

e pH -Wertberechnung

Im Rahmen des Vorhabens wurden zwei Teichsysteme aus Brasilien dynamisch
gerechnet. Aufgrund der Vielzahl der stdchiometrischen und kinetischen GrofR3en in den
verwendeten Modellen wird jedoch auf den Abschlussbericht und die aus dem Projekt
entstandenen internationalen Veroffentlichungen verwiesen.

Modellverhalten und Szenariorechnungen

Die wichtigsten Bemessungsparameter fir Fakultative Teiche sind die organische
Oberflachenbelastung (kg BSB5/ha d), die Tiefe des Teichs, die (theoretische)
Aufenthaltszeit  (Volumen/durchschnittlicher  Zufluss) und die  Teichgeometrie
(L&nge/Breite). Fur anaerobe Teiche sind die wichtigsten Bemessungsparameter die
organische Volumenbelastung (kg BSB5/m3 d), die Teichtiefe, die (theoretische)
Aufenthaltszeit  (Volumen/durchschnittlicher  Zufluss), sowie die Teichgeometrie
(L&nge/Breite). Um abschéatzen zu konnen, wie sich die erstellten Teichmodelle bei
verschiedenen  (Bemessungs-)Bedingungen  verhalten,  wurden  verschiedene
Szenarienrechnungen durchgefihrt. Dazu wurden der Zufluss, sowie die TKN-
Konzentration und die BSB-Konzentration des Zuflusses variiert (verschiedene
Oberflachen- und Flachenbelastungen und Aufenthaltszeiten). Darlber hinaus erfolgte
eine Berucksichtigung verschiedener maximaler Lichtintensititen (Imax), um
unterschiedliche Sonneneinstrahlungen zu simulieren. Sowohl der Zufluss, als auch die
Sonneneinstrahlung wurden dabei dynamisch betrachtet. Da sich die algenbezogenen
Parameter in der Sensitivitatsanalyse als besonders sensitiv erwiesen, fokussierten die
Szenarienrechnungen bei den fakultativen Teichen insbesondere auf den
Algenkonzentrationen. Bei einer Gegentuberstellung der organischen Fracht im Zulauf und
den simulierten Algenkonzentrationen war ein linearer abnehmender Trend erkennbar.
Dies entspricht den Angaben in der Literatur, die zwischen organischer Flachenbelastung,
Algenbiomasse und Sauerstoffproduktion pro m?2 Teichfliche eine umgekehrte
Proportionalitét angeben (Konig, 1984). Die Algenbiomasse nimmt damit in Fakultativen
Teichen mit zunehmender BSB-Flachenbelastung ab.

Dies ist insbesondere von Bedeutung, da die umgekehrte Proportionalitat zwischen
organischer Oberflachenfracht, Algenbiomasse und Sauerstoffproduktion pro m2
Teichflache zu einer stark einbrechenden Leistung des Teichs fihren kann. Abbildung 3
zeigt die Simulationsergebnisse zur Algenkonzentration in Gegenuberstellung zur
simulierten organischen Abbauleistung (ohne Berucksichtigung der Algen im Ablauf).
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Abbildung 66: Gegenuberstellung der simulierten organischen Abbauleistung und der
Algenkonzentration in Chlorophyli a (abgeschatzt aus den
Simulationsergebnissen zur Algenbiomasse)

Unterhalb 300 pgChIA/L (= 0,3 mgChlA/L) ist in der Abbildung zu den
Simulationsergebnisse ein deutlicher und steiler Abfall der Abbauleistung zu erkennen.
Dies korreliert mit der Angabe von Pearson (1996, 2005), der unterhalb 300 pgChIA/L das
Risiko anoxischer Bedingungen im Teich vorhersagt. Insgesamt weist die Kurve auf eine
deutliche Abhangigkeit von der Algenkonzentration hin und zeigt fir alle Szenarien eine
sehr ahnliche Auspragung mit nur relativ geringen Abweichungen. Zwischen 0,5 und 0,6
mgChlA/L ist ein deutliches Maximum zu erkennen. Hartig et al. (1988) und Cromar et al.
(1996) demonstrierten, dass ein optimaler Wert fur die Flachendichte in einem Teich
existiert, Uber welcher die Produktivitat und mdglicherweise auch die Nahrstoffelimination
aufgrund Selbstbeschattung der Algen wieder abnehmen. Die Ausbildung eines
Optimums fur die Leistung des Teichs in Abhéangigkeit von der Algenkonzentration ist von
grofRem Interesse fur die Bemessung, da dies bedeutet, dass ein Teich nicht zwangslaufig
effizienter arbeitet, wenn die Bemessung auf maximale Aufenthaltszeiten zur Maximierung
des Algenwachstums abzielt.

Die simulierten Abbauleistungen im Fakultativteich wurden mit dem Wehner-Wilhelm
Ansatz verglichen (Wehner und Wilhelm, 1965), der typischerweise flr Teiche verwendet
wird, die durch Dispersion gekennzeichnet sind. Es ist dabei besonders interessant, dass
bei den Simulationen mit dem dynamischen Modell im Falle des Fakultativteiches auch in
Bereichen ein  Einbruch der Leistung zu verzeichnen ist, die durch
Oberflachenbelastungen gekennzeichnet sind, die Ublicherweise als unzuldssig hoch
eingestuft werden. Das stationdre Bemessungsmodell zeigt dieses Verhalten nicht. Es
muss dort vielmehr auf die Grenzen zur Oberflachenbelastung geachtet werden. Dariiber
hinaus sind die Ergebnisse auch bei niedrigen organischen Frachten nicht vollig gleich.
Dies ist auf den optimalen Bereich in obiger Abbildung und die oben erwéhnte lineare
Abhangigkeit der organischen Frachten und der Algenkonzentration zurtickzufiihren. Der
Kurvenverlauf wirde somit nicht einem stetigen Abfall folgen, wie es in den
Bemessungsmodellen errechnet wird, sondern einem polynomischen Verlauf mit einem
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Optimum der Abbauleistung bei einem bestimmten Bereich der organischen
Flachenbelastung bzw. der hydraulischen Aufenthaltszeit.
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Abbildung 67: Simulierte organische Abbauleistung im Fakultativteich und Fittingkurve in
Abhangigkeit der organischen Flachenbelastung
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Abbildung 68: Simulierte organische Abbauleistung im Fakultativteich und Fittingkurve in
Abhangigkeit der theoretischen hydraulischen Aufenthaltszeit
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6 Zusammenfassung der wissenschaftlichen
Ergebnisse

Die mathematische Simulation der aeroben Abwasserreinigung im Belebungsverfahren
erfolgte mit den mathematischen Ansatzen der Activated Sludge Modelle (ASM1 &
ASM3). Hierzu standen Messdaten fur eine Labor- und eine Pilotversuchsanlage zur
Verfiigung, die jeweils fur eine Abwassertemperatur von 15C und 30C von der Ruhr
Universitat Bochum  erhoben wurden. Erfahrungen aus vorangegangenen
Simulationsstudien wurden in diese Arbeit integriert, wodurch eine breitere Wissensbasis
vor allem fir die vorgenommene Zulauffraktionierung und der kalibrierten biologischen
Parameter gewonnen wurde.

Die CSB-Fraktionierung des Abwasserzulaufs fur deutsche Klaranlagen ergab eine gute
Ubereinstimmung mit Daten aus der auslandischen Literatur. Der ermittelte Wertebereich
kann als typisch fur Klaranlagen mit vorwiegend kommunalem Abwasser betrachtet
werden. Mit dem Standardparametersatz der ASM-Modelle war es moglich, sowohl den
CSB als auch den Stickstoffabbau der Versuchsanlage Disseldorf fir beide
Temperaturstufen zu beschreiben. Als ein wesentliches Ergebnis konnte gezeigt werden,
dass eine Kalibrierung der Modelle ohne eine Anpassung des in den Modellen
verwendeten Temperaturterms moglich ist. Fir die Abbildung der untersuchten
Datensatze wurden Parameterséatze fur das ASM1 und das ASM3 ermittelt, die fur die
Simulation der aeroben Abwasserreinigung in  Belebungsanlagen fir den
Temperaturbereich von 15T bis 30C geeignet sind.

Nach Kalibrierung der ASM-Modelle wurde fir eine nach A131 (2000) auf 20T
bemessene Anlage aufgrund von HSG-Empfehlungen verschiedene Belastungsszenarien
gerechnet. Als sehr kritische Lastfalle konnen zum einen die maximale CSB-Belastung bei
Temperaturen von 10-20C hinsichtlich der Nitrifika tion und zum anderen die maximale
CSB-Belastung bei Sommertemperatur von 30T hinsichtlich der Belifterauslegung
angesehen werden. Die Simulationsergebnisse zeigen sehr deutlich, dass die Bemessung
nach Al131 (2000) bei Temperaturen Uber 20T optimiert werden kann, wenn
Zulaufschwankungen im Tages-, Wochen- und Jahresverlauf sowie die geforderten
Ablaufkonzentrationen in Abhangigkeit der Probenahme (Tagesmittel oder qualifizierte
Stichprobe) bertcksichtigt werden. Da sich nach Bemessung nach A131 (2000) fur
steigende Temperaturen geringere Beckenvolumen ergeben, kann eine mdogliche
Volumenerhéhung zur Abpufferung von hydraulischen Spitzen mit den ASM-Modellen
abgeschatzt werden. Insgesamt zeigen die Ergebnisse dieser Arbeit, dass die Bemessung
von Belebungsanlagen bei hohen Temperaturen verfeinert werden kann, wenn kritische
Lastfalle mit einem kalibrierten Modell (ASM1, ASM3) analysiert werden.

Die Modellierung der verschiedenen Teichsysteme basierte im Projekt auf den ASM-
Modellen bzw. dem ADM1. Dieser Ansatz beruht auf der Uberlegung, dass auch fiir die
Reinigungsleistung in Teichen grundséatzlich die gleichen aeroben und anaeroben
Prozesse von Bedeutung sind wie in anderen biologischen Reinigungsverfahren.
Zusatzlich erfolgte die Einbindung eines geeigneten mathematischen Ansatzes zur
Beschreibung des Algenwachstums auf NH; und NO3 und des Algensterbens. Es konnten
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so grundsatzlich Modelle fir Anaerob-, Fakultativ, Aerob- und Schénungsteiche entwickelt
werden. Durch dieses Vorgehen liegen Teichmodelle vor, die auf international bewahrten
und anerkannten mathematischen Formulierungen zur Beschreibung der aeroben,
anaeroben und photosynthetischen Prozesse basieren. Dies hat den entscheidenden
Vorteil, dass die Giiltigkeit der Prozessbeschreibungen bereits weitestgehend verifiziert,
international bekannt und anerkannt ist und umfangreiche Datensammlungen und Studien
in der Literatur zu den ASM Modellen und dem ADML1 vorliegen. Im Rahmen des
Vorhabens wurden zwei Teichsysteme aus Brasilien dynamisch gerechnet. Die
Modellberechnungen deuten darauf hin, dass fiir eine ausreichend genaue Abbildung von
Teichanlagen neben den im ASM3 und ADM1 implementierten Prozessen folgende
biologische Prozesse zu berucksichtigen sind:

e Algenwachstum auf NH;N and NOs;N unter Bericksichtigung der
Lichtintensitéat

» Algensterben

» Ausbreitung der Lichtintensitéat in Abhangigkeit der Tiefe des Teichs nach
dem Gesetz von Beer

+ Gasaustausch der Parameter O,, NH;-N, CO, an der Schnittstelle Wasser-
und Gasphase unter Beriicksichtigung des Gesetzes nach Henry und des
Windeinflusses

« Dissoziationsprozesse von NH,"/NH; und CO,/HCO4

* pH-Wertberechnung

Da dem Lichteinfluss fur die Photosynthese besonders hohe Bedeutung zukommt, wurde
die Lichtintensitat Uber die Tiefe der Teiche in Abhangigkeit des TS-Gehalts berechnet.
Des Weiteren wurden Gasaustauschprozesse zwischen Flissig- und Gasphase
implementiert. Besonders der Berechnung der Gasproduktion und des Methananteils im
Gas mit ihrer Relevanz fir den Klimaschutz kam groRe Bedeutung zu. Des Weiteren
wurden Gleichungen fir die Dissoziationsgleichgewichte beispielsweise von NH,/NH;
sowie von CO,/HCOj3 und den pH-Wert entwickelt.

Neben den biologischen Prozessen zeigten die Ergebnisse, dass die hydraulischen
Bedingungen in den Teichen eine groRe Rolle spielen. Dies steht im Einklang mit
praktischen Erfahrungen bei der Bemessung und dem Betrieb von Teichanlagen. Die
Simulation der hydraulischen Misch- und Sedimentationsprozesse in den Teichen erfolgte
Uber die Verschaltung einzelner CSTR-Reaktoren, welche die unterschiedlichen Zonen in
den Teichen abbildeten. Der Windeinfluss wurde durch vom Wind abhéangige
Sauerstoffeintrage im Modell beriicksichtigt.

Neben der allgemein hohen Bedeutung der hydraulischen Parameter zeigte eine explizite
Sensitivitdtsanalyse zum Vergleich der biologischen Parameter eine besonders hohe
Sensitivitdt algenrelevanter Parameter (maximale Wachstumsrate der Algen (pag) und
Sattigungskonstante des Algenwachstums in Bezug auf die Lichtintensitat (K;)). Bei einer
Modellanwendung und zuklnftigen Anpassungen der Modelle sind somit sowohl die
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hydraulischen Bedingungen, als auch die algenrelevanten Aspekte verstarkt zu
bertcksichtigen.

Szenarioanalysen, bei denen wichtige Bemessungsparameter und die Lichtintensitéat
simultan verandert wurden, zeigten bezlglich der untersuchten Parameter ein plausibles
Modellverhalten. Ein Vergleich der Simulationsergebnisse mit den berechneten
Abbauleistungen der stationdren Bemessungsansatze deutete speziell bei den fakultativen
Teichen darauf hin, dass mit den entwickelten Modellen Aspekte bertcksichtigt werden
koénnen, die in den gangigen stationaren Modellen keinen Eingang finden. So zeigte sich
beim Fakultativteich ein Modellverhalten, das im Gegensatz zu den stationaren Modellen
auf die Ausbildung eines optimalen Bereichs hinwies. Dieses Verhalten steht in
Verbindung mit der Ausbildung eines optimalen Bereichs fiir die Algenkonzentrationen im
Teich. Die Algen konnen trotz ihrer hohen Bedeutung in den meisten der traditionell
verwendeten stationdaren Ansadtzen nicht direkt berlcksichtigt werden. Da eine
Maximierung der hydraulischen Aufenthaltszeit oder der Algenkonzentrationen somit nicht
zwangslaufig zu einer Verbesserung des Systemverhaltens beziglich der Abbauleistung
fuhren missen, konnen diese Aspekte deutlichen Einfluss auf die Effizienz der
Bemessung ausiiben und verdienen bei der weiteren Modellentwicklung und —anwendung
zusatzliches Interesse.

Als Ergebnis des Projekts liegen so Teichmodelle vor, die aufgrund der implementierten
GesetzmaRigkeiten weitgehend auch international fir verschiedene Abwésser und
Temperaturen eingesetzt werden konnen. Diese Gesetzmaligkeiten erlauben durch eine
Anpassung der biologischen und hydraulischen Parametersatze anhand weiterer
praktischer Daten eine weitere Optimierung der Modelle fir verschiedene
Rahmenbedingungen und Klimazonen.

Versuchsdaten zur anaeroben Kommunalabwasserbehandlung wurden von der Leibniz
Universitat Hannover zur Verfigung gestellt, und mit dem Anaerobic Digestion Model No.
1 (ADM1) mathematisch abgebildet. Als zentraler Punkt der Zulaufcharakterisierung fur
die anaerobe Behandlung ist die Unterteilung des CSB in die Modellfraktionen flr
Kohlenhydrate, Proteine und Fette sowie des inerten CSB zu sehen. Basierend auf den
Messdaten wurden in dieser Arbeit Bestimmungsgleichungen hergeleitet, die zu einer
typischen Zulaufcharakterisierung fir kommunales Abwasser fiihren.

Das ADM1 wurde erfolgreich kalibriert und es konnte eine sehr gute Ubereinstimmung mit
den Messdaten erzielt werden. Die Prozesse der Desintegration und Methanogenese
wurden im Model mit Temperaturkoeffizienten erweitert. Es wurde dabei ein
unterschiedlicher Temperatureinfluss fiir beide Prozesse gefunden: 1,04573% fir den
Desintegrationsschritt und 1,16 fir die Methanogenese. Hierdurch konnte die Dynamik
der Systemleistung der Versuchsanlage bei variierenden Prozesstemperaturen
reproduziert werden. Die Versuchsdaten und das Simulationsmodell zeigten einen CSB-
Abbaugrad unterhalb 50% bei einer CSB-Zulaufkonzentration von 470 mg/L und
Abwassertemperaturen kleiner 25T an.

Mit dem Simulationsmodell wurden CSB-Abbaugrade in Abhéangigkeit der
Prozesstemperatur, Abwasserverschmutzung und hydraulischen  Aufenthaltszeit
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berechnet. Die berechneten Werte kénnen als Bemessungsmatrix herangezogen werden.
Simulationsrechnungen zeigten, dass die anaerobe Kommunalabwasserbehandlung bei
niedrigen Temperaturen nur bei sehr hohen hydraulischen Aufenthaltszeiten und somit
groRen Reaktorvolumina sinnvoll ist. Bis hydraulische Aufenthaltszeiten von 10 Stunden
verbleibt der mikrobiologisch umgewandelte CSB als geldstes Methan im Reaktorablauf.
CSB-Abbaugrade von 50% koénnen bei niedrigen Abwassertemperaturen und geringen
CSB-Zulaufkonzentrationen nicht  erreicht werden. Die Simulationsrechnungen
verdeutlichen, dass die anaerobe Reinigung gering verschmutzter Abwasser nur bei
hohen Abwassertemperaturen (> 25C) erfolgen sollte . Hohe CSB-Zulaufkonzentrationen
von 1200 mg/L erlauben effektive CSB-Abbaugrade auch bei niedrigen
Abwassertemperaturen.
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7 Wesentliche Positionen des zahlenmalligen Nachweis es

Die Arbeitsschwerpunkte dieses Forschungsvorhabens lagen im Bereich der Modellierung.
Experimentelle Ergebnisse zur Erstellung der Modelle wurden aus anderen Teilprojekten
bereitgestellt. Eine Aufstellung der bewilligten und ausgegebenen Mittel erfolgt im
Erfolgskontrollbericht.
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8 Notwendigkeit und Angemessenheit der geleisteten
Arbeiten

Durch das hier beschriebene Teilprojekt wurden Hinweise fir die effiziente Nutzung
dynamischer Modelle erarbeitet und Hinweise fir die Bemessung und den Betrieb von
Anlagen gegeben. Temperatureinflisse, veranderliche Zulaufbelastungen,
Spitzenbelastungen, Hemmungen und Sauerstoffeintrag wurden berlcksichtigt, um
Aussagen uber die Abbauleistung der Anlagen unter verschiedenen Rahmenbedingungen
machen zu koénnen und so die langfristige nachhaltige Nutzung sicherzustellen. Diese
Hinweise werden deutschen Firmen die Nutzung anerkannter Simulationsmodelle
erleichtern und einen internationalen Wettbewerbsvorteil verschaffen.

Im Projekt wurden umfangreiche Téatigkeiten geleistet: neben der Simulation von
Belebungsanlagen mit den Modellen ASM 1 und ASM 3 wurden anaerobe Prozesse mit
dem ADM 1 simuliert. Basierend auf diesen Modellen wurden fiir anaerobe, fakultative
und Schonungsteiche eigene Modelle entwickelt, die in dieser Komplettheit international
noch nicht vorlagen. Hier wurden wichtige Einflisse wie Photosynthese, Windeinfluss,
Licheinfluss, Wassertriibung, Stoffaustausch an der Grenze zwischen Wasser- und
Gasphase, pH-Wert und die Dissoziationsgleichgewichte. Auf Basis der an praxisnahen
Daten kalibrierten Modelle wurden verschiedene Szenariolastfalle simuliert, aus denen
sich im Vergleich zu bestehenden Ansatzen detaillierte Bemessungshinweise, gerade bei
hohen Temperaturen ableiten lieRen.

Zur Erstellung der Ergebnisse war es noétig, umfangreiche Sensitivitatsanalysen
Szenarienrechnungen durchzufihren. Durch die Eingliederung des Teilprojektes in den
Forschungsverbund und den Austausch mit experimentell orientierten Teilprojekten
bestand ferner die Moglichkeit, durch Fragestellungen, die im Zuge der Simulation
aufgeworfen wurden, auch auf die Messdatenerfassung in den praxisnahen Projekten
rickzuwirken. Da die Datenlage grundsatzlich als einer der Schwachpunkte bei der
Modellierung gesehen werden kann, stellte dies einen erheblichen Vorteil dar.
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9 Nutzung und Verwertung der Ergebnisse
Nummer der Art der Verwertung Zeithorizont
Verwertung
1 9.1 Prasentationen
a) 3 peer-reviewte Publikationen in internationalen 2009
Journalen
b) 1 Messebeitrag (Vortrag s. Punkt 11) 2007
c) 3 Vortrage 2007-2009
2 9.2  Studentische Arbeiten und Promotionen

a) 3 Studienarbeiten im Studiengang ,Environmental | 2008
Engineering® an der TU Minchen zum
Themenbereich Modellierung und Bemessung von
Belebungsanlagen.

b) Dissertation Manfred Libken (,Mathematical | Prifung

modeling of anaerobic digestion processes”) 31.08.09
3 9.3 Indie Lehre eingeflossen
Vorlesung Vertiefer UTRM und BIl: ,Internationale

Siedlungswasserwirtschaft* an der RUB (ab WS 2009)

4 9.4 Beitrage zum Projektverbund

- Austausch mit allen Projekten aus Kernprojekt C 1 | 2005-2008

- Austausch mit TP C 3.1 ,Toolkit-Verf.evaluation® 2007/2008

- Leitfaden 2009
- Projektubergreifender Schlussbericht 2009
5 9.5 Fachverbande

Mitarbeit in der Hochschulgruppe ,Simulation® (HSG) und seit 2000
als externer Berater bei der IWA-Gruppe (Good Modeling
Practise).
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9.6  Zuarbeit zu anderen Projekten

- Modell- und Parameteraustausch mit TP C 3.1(2008
,Toolkit-Verfahrensevaluation*

- Diskussion und Austausch der Erfahrungen mit TP

2005 — 2008
c1.2
- Diskussion und Austausch der Erfahrungen mit TP
Cc13 2005 - 2008

9.7 Patente
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10 Fortschritt bei anderen Stellen

Nach Kenntnisstand der Projektbearbeiter wurden im Berichtszeitraum keine vergleichbaren
Ergebnisse erarbeitet.
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11 Erfolgte und geplante Vero6ffentlichungen und
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13 Anhang

13.1 Zusammenstellung der Zulaufbelastung als Grund

Szenariorechnungen bei Belebungsanlagen

13.1.1 Basislastfall

lage der

Basislastfall durchschnittliche Verhaltnisse

Zeit [h]
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2 WNEREP, OWOWNOO UM WNRO

Zeit [d]

0
0.04166667
0.08333333

0.125
0.16666667
0.20833333

0.25
0.29166667
0.33333333

0.375
0.41666667
0.45833333

0.5
0.54166667
0.58333333

0.625
0.66666667
0.70833333

0.75
0.79166667
0.83333333

0.875
0.91666667
0.95833333

1

CSB TKN
661.49 47.748
655.03 49.719
642.12 50.694
623.42 50.68
599.54 49.796
567.54 47.906
530.94 45.651
492.24 43.679
467.17 44.206
484.16 50.106
537.12 58.998
585.91 65.784

618.9 69.547
638.01 70.741
647.18 69.871
649.61 67.266
647.74 63.178
643.71 57.921
639.74 52.024
638.23 46.421
641.14 42.466
648.18 41.213
656.26 42.485
661.55 45.081
661.49 47.748

Pges
9.6871
9.5907
9.4006
9.1263
8.7768
8.3092
7.7744
7.2086
6.8406
7.0847
7.8537
8.5634
9.0439
9.3231
9.4584
9.4962
9.4722
9.4177
9.3645
9.3472
9.3931
9.4974
9.6149
9.6903
9.6871

Q

51.459
47.897
42.974
37.618
32.959
30.052
29.605
31.792
36.207
41.957
47.883
52.844
55.993
56.972
55.971

53.65
50.934
48.746
47.743
48.139
49.648
51.576
53.025
53.158
51.459
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13.1.1 Lastfall maximale Wochenbelastung

Zeit [h]

O 00 NO Ul A WN L O

N N NNNRRRRRRRR R R
2 WINERP, OWOWNOO UM WNRO

0
0.04166667
0.08333333

0.125
0.16666667
0.20833333

0.25
0.29166667
0.33333333

0.375
0.41666667
0.45833333

0.5
0.54166667
0.58333333

0.625
0.66666667
0.70833333

0.75
0.79166667
0.83333333

0.875
0.91666667
0.95833333

1

CSB TKN
676.02 52.88
668.85 55.161
655.25 56.296
635.88 56.294
611.36 55.287
578.71 53.102
541.44 50.453
502.07 48.038
476.46 48.331

493.3 54.659
546.54 64.52
595.69 72.143
629.02 76.41

648.5 77.793
658.12 76.851

661.1 73.954
659.92 69.39
656.74 63.524
653.71 56.957
653.13 50.751
656.73 46.432
664.05 45.171
671.96 46.746
676.75 49.787
676.02 52.88

Lastfall maximale Wochenbelastung
Zeit [d]

Pges
8.8313
8.7384
8.5617
8.3098
7.9909
7.5661
7.0812

6.569
6.236
6.4559
7.1493
7.7894
8.2233
8.4767
8.6016
8.64
8.6242
8.5821
8.5418
8.5334
8.5797
8.6747
8.7778
8.8404
8.8313

Q

103.14
96.002
86.135
75.398

66.06
60.234
59.338
63.722
72.571
84.095
95.972
105.92

107.53
102.09
97.703
95.693
96.486
99.511
103.38
106.28
106.55
103.14
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13.1.1 Lastfall minimale Wochenbelastung

Zeit [h]

O 00 NO Ul A WN L O

N N NNNRRRRRRRR R R
2 WINERP, OWOWNOO UM WNRO

0
0.04166667
0.08333333

0.125
0.16666667
0.20833333

0.25
0.29166667
0.33333333

0.375
0.41666667
0.45833333

0.5
0.54166667
0.58333333

0.625
0.66666667
0.70833333

0.75
0.79166667
0.83333333

0.875
0.91666667
0.95833333

1

CSB TKN
490.87 39.291
486.98 40.75
478.09 41.46
464.68 41.428
447.22 40.746
423.54 39.343
396.37 37.738
367.68 36.494
349.46 37.406
363.21 42.602

404 49.898
441.27 55.303
466.24 58.236
480.42 59.118
486.76 58.366
487.68 56.243
485.02 52.938
480.44 48.688
475.71 43.894
472.88 39.284
473.82 35.929
478.65 34.69
485.07 35.464

489.9 37.326
490.87 39.291

Lastfall minimale Wochenbelastung
Zeit [d]

Pges
7.2805
7.2213
7.0886
6.8893
6.6307
6.2804
5.8782
5.4532
5.1817
5.3809
5.9798
6.5283
6.8964
7.1061

7.201
7.2167
7.1804
7.1164
7.0508
7.0133
7.0305
7.1035
7.1981

7.268
7.2805

Q

41.212
38.359
34.417
30.127
26.396
24.068

23.71
25.461
28.997
33.602
38.347
42.321
44.843
45.627
44.825
42.966
40.791
39.039
38.236
38.553
39.761
41.306
42.466
42.573
41.212
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13.1.1 Lastfall Regenwetter

Regenwasserlastfall durchschnittliche
Verhaltnisse

Zeit [h]

O 0o N ULl A WN L O

N NNNNRRRRBRRRPRP R R
B WNRPROOWOWMNOOUIDEAEWNERERO

Zeit [d]

0
0.04166667
0.08333333

0.125
0.16666667
0.20833333

0.25
0.29166667
0.33333333

0.375
0.41666667
0.45833333

0.5
0.54166667
0.58333333

0.625
0.66666667
0.70833333

0.75
0.79166667
0.83333333

0.875
0.91666667
0.95833333

1

CsB TKN
661.49 47.748
655.03 49.719
642.12 50.694
623.42 50.68
599.54 49.796
567.54 47.906
530.94 45.651
492.24 43.679
467.17 44.206
484.16 50.106
537.12 58.998
585.91 65.784

618.9 69.547
638.01 70.741
647.18 69.871
649.61 67.266
647.74 63.178
643.71 57.921
639.74 52.024
638.23 46.421
641.14 42.466
648.18 41.213
656.26 42.485
661.55 45.081
661.49 47.748

Pges
9.6871
9.5907
9.4006
9.1263
8.7768
8.3092
7.7744
7.2086
6.8406
7.0847
7.8537
8.5634
9.0439
9.3231
9.4584
9.4962
9.4722
9.4177
9.3645
9.3472
9.3931
9.4974
9.6149
9.6903
9.6871

Q

51.459
47.897
42.974
37.618
32.959
30.052
29.605
31.792
36.207
41.957
47.883
52.844
55.993
56.972
55.971

53.65
50.934
48.746
47.743
48.139
49.648
51.576
53.025
53.158
51.459
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13.2 Zusammenstellung der Zulaufbelastung der Szena

Teichanlagen

riorechnungen bei

Sze,[l‘f‘”o Q[m¥d]  BSB[mgl] TKN[MGN | max [W/m7
1 5250,00 4718,25 143,25 500,00
2 5250,00 4718,25 191,00 500,00
3 5250,00 4718,25 238,75 500,00
4 5250,00 6291,00 143,25 500,00
5 5250,00 6291,00 191,00 500,00
6 5250,00 6291,00 238,75 500,00
7 5250,00 7863,75 143,25 500,00
8 5250,00 7863,75 191,00 500,00
9 5250,00 7863,75 238,75 500,00
10 7000,00 4718,25 143,25 500,00
11 7000,00 4718,25 191,00 500,00
12 7000,00 4718,25 238,75 500,00
13 7000,00 6291,00 143,25 500,00
14 7000,00 6291,00 191,00 500,00
15 7000,00 6291,00 238,75 500,00
16 7000,00 7863,75 143,25 500,00
17 7000,00 7863,75 191,00 500,00
18 7000,00 7863,75 238,75 500,00
19 7875,00 4718,25 143,25 500,00
20 7875,00 4718,25 191,00 500,00
21 7875,00 4718,25 238,75 500,00
22 7875,00 6291,00 143,25 500,00
23 7875,00 6291,00 191,00 500,00
24 7875,00 6291,00 238,75 500,00
25 7875,00 7863,75 143,25 500,00
26 7875,00 7863,75 191,00 500,00
27 7875,00 7863,75 238,75 500,00
28 5250,00 5504,63 191,00 500,00
29 5250,00 7077,38 191,00 500,00
30 6125,00 5504,63 191,00 500,00
31 6125,00 7077,38 191,00 500,00
32 6125,00 4718,25 191,00 500,00
33 6125,00 6291,00 191,00 500,00
34 6125,00 7863,75 191,00 500,00
35 7000,00 5504,63 191,00 500,00
36 7000,00 7077,38 191,00 500,00
37 7875,00 5504,63 191,00 500,00
38 7875,00 7077,38 191,00 500,00
39 5250,00 5504,63 143,25 500,00
40 5250,00 7077,38 143,25 500,00
41 6125,00 5504,63 143,25 500,00
42 6125,00 7077,38 143,25 500,00
43 6125,00 4718,25 143,25 500,00
44 6125,00 6291,00 143,25 500,00
45 6125,00 7863,75 143,25 500,00
46 7000,00 5504,63 143,25 500,00
47 7000,00 7077,38 143,25 500,00
48 7875,00 5504,63 143,25 500,00
49 7875,00 7077,38 143,25 500,00
50 5250,00 5504,63 238,75 500,00
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Szenario

Nr Q [m3/d] BSB [mg/l] TKN [Mg/l] | max [WIM?]
51 5250,00 7077,38 238,75 500,00
52 5250,00 4718,25 143,25 306,13
53 7000,00 6291,00 191,00 306,13
54 8750,00 7863,75 238,75 306,13
55 5250,00 4718,25 143,25 594,04
56 7000,00 6291,00 191,00 594,04
57 8750,00 7863,75 238,75 594,04
58 5250,00 4718,25 143,25 658,71
59 7000,00 6291,00 191,00 658,71
60 8750,00 7863,75 238,75 658,71
61 5250,00 4718,25 143,25 713,13
62 7000,00 6291,00 191,00 713,13
63 8750,00 7863,75 238,75 713,13
64 5250,00 4718,25 143,25 811,91
65 7000,00 6291,00 191,00 811,91
66 8750,00 7863,75 238,75 811,91
67 7090,90 6921,70 143,10 559,76
68 5799,00 7300,00 136,10 591,60
69 6306,30 8146,80 228,50 572,50
70 7051,70 5305,80 232,00 776,63
71 7574,90 5969,40 162,90 926,33
72 5244,00 8151,30 180,80 673,82
73 6966,30 7911,60 167,10 962,75
74 8586,50 5635,60 217,10 513,45
75 7148,50 6532,20 148,30 440,42
76 8446,80 5050,40 199,20 586,74
77 8467,10 7091,30 183,50 962,81
78 6536,60 4664,30 242,60 364,63
79 5499,00 4953,00 183,40 545,54
80 8468,30 6252,10 187,90 882,76
81 4951,80 5826,80 212,90 927,98
82 6087,40 7741,40 205,20 971,25
83 7704,90 6375,20 163,00 784,44
84 8669,50 7761,80 162,50 712,08
85 6840,90 5990,00 246,50 817,63
86 7360,30 6960,70 134,30 756,70
87 6006,90 4866,20 191,00 839,45
88 7213,20 6558,20 233,60 344,52
89 6268,90 7942,60 226,10 777,25
90 5227,60 4447,20 140,20 922,70
91 6089,10 5581,40 201,90 770,75
92 7597,70 6326,00 218,80 756,27
93 6255,60 7453,60 199,00 869,45
94 5165,90 6819,80 191,30 752,43
95 8699,70 6595,30 197,80 607,80
96 7826,80 7942,10 200,00 688,97
97 7802,50 4824,50 152,30 871,73
98 7880,50 7158,40 190,10 445,23
99 6176,70 6723,10 244,50 974,34
100 6268,00 4508,80 204,70 341,82
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Szerao | Qmyd]  BSB[mgl]  TKN [mg/l] [{/vr?r?q)z(]
101 805570  5813,00 141,70 699,85
102 515450  5641,90 216,80 857,90
103 743920  6692,60 108,20 606,88
104 7781,20  5656,60 246,20 813,91
105 7003,80  6272,30 134,00 518,57
106 850430  6940,90 195,40 419,96
107 7336,96  6806,53 139,74 454,28
108 697361  8170,54 135,31 482,70
109 7801,82  6817,19 222,51 345,85
110 783349 703225 172,05 727,24
111 643078  6989,47 137,42 423,60
112 8216,64  6736,78 200,19 474,11
113 780437 458335 206,12 769,20
114 725654  6598,55 239,88 469,18
115 493034  5021,91 215,29 343,93
116 7372,25  4965,18 146,71 582,98
117 813545  7322,94 211,47 845,92
118 623054  6091,36 164,57 973,44
119 9060,13  8098,39 167,04 718,73
120 650075  5742,64 242,86 411,34
121 861007  6786,77 206,91 979,03
122 8828,82  4780,40 170,87 456,76
123 5501,92 702980 244,18 700,72
124 601519  7805,89 161,83 419,10
125 494576  5167,28 241,48 743,63
126 8957,25 598647 176,92 793,24
127 864471  6594,35 246,11 617,69
128 6844,69 645347 184,24 330,82
129 892433  6044,37 135,29 388,27
130 5468,95  6657,67 219,50 798,30
131 749330 520062 211,76 335,11
132 6098,65  4570,38 235,64 437,09
133 496610  7369,61 145,34 433,55
134 6559,54 732332 211,08 697,68
135 8186,78 741356 186,09 554,42
136 634330  4858,60 225,48 512,76
137 8032,02 783554 180,40 486,61
138 5166,27  7540,00 184,34 698,82
139 508328 738242 184,46 939,20
140 624289  5640,38 236,28 418,32
141 500557  4692,35 160,50 655,54
142 574567  6972,09 226,74 682,81
143 8843,12  6412,56 133,93 422,90
144 610412  7569,22 187,80 875,25
145 576020  6874,87 232,18 719,14
146 6527,72 576122 166,68 332,68
147 647648 642576 172,13 358,33
148 068,32  4869,93 164,96 387,10
149 5607,86  6024,87 165,88 347,06
150 7302,36  7119,24 212,42 782,97
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Szerao | Qmyd]  BSB[mgl]  TKN [mg/l] [{/vr?r?q)z(]
151 515649 804035 166,50 401,06
152 8868,53 806076 177,82 907,64
153 722549 813578 199,21 955,84
154 744749 471649 140,01 952,12
155 871025 756259 159,12 911,63
156 5844,98 775593 163,01 337,18
157 7869,88 733750 198,13 714,04
158 706560 480262 151,75 373,20
159 7592,57 567563 203,85 759,25
160 6357,35 808048 213,85 877,29
161 5878,35 789813 160,89 478,74
162 8126,16 455585 143,31 760,65
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13.3 Modellmatritzen und Parameter des erweiterten  ASM 3
Tabelle 34: Zustandsvariablen des erweiterten ASM3
Bezeichnung Beschreibung Einheit
SO Gelbster Sauerstoff g 02/m"3
SS Leicht abbaubare Substrate g CSB/m”"3
SNH NH4(+) and NH3 Stickstoff g N/m”~3
SNO Nitrat und Nitrit Stickstoff g N/m”"3
SN2 Distickstoff g N/m”~3
SALK Alkalinitat mol HCO3-/m"3
Sl Gelbste inerte Stoffe g CSB/m”"3
XI Partkulare inerte organische Stoffe g CSB/m"3
XS Schwer abbaubare Substrate g CSB/m”"3
XH Heterotrophe Biomasse g CSB/m”"3
XSTO Organische Speicherprodukte g CSB/m”"3
XA Autotrophe Biomasse g CSB/m"3
XALG Algenbiomasse g/m3
Tabelle 35: Parameter des erweiterten ASM 3 (Teil 1)

Parameter Wert Beschreibung Einheit
iNSI 0.01 Stickstoffgehalt von S g N/ g CSB
iINSS 0.025 Stickstoffgehalt von Ss g N/g CSB
iNXI 0.025 Stickstoffgehalt von X| g N/g CSB
iINXS 0.025 Stickstoffgehalt von Xs g N/g CSB
iNBM 0.07 Stickstoffgehalt der Biomasse g N/g CSB

iTSSXI 0.75 Verhéaltnis TSS / CSB fir Xl g TSS/g CSB
iTSSXS 0.75 Verhaltnis TSS / CSB fir Xs g TSS/g CSB
iTSSSTO 0.75 Verhaltnis TSS / CSB fir Xsto g TSS/g CSB
iTSSBM 0.75 Verhaltnis TSS / CSB fir Biomasse Xy, Xa g TSS/g CSB
fSI 0.00 Produktion von S, in Hydrolyse g CSB/g CSB
YH_aer 0.8 Ertragskoeffizient heterotrophe Biom. g CSB/g CSB
YH_anox 0.65 Anox. Ertragskoeffizient heterotrophe Biom. g CSB/g CSB
YSTO_aer 0.8 Ertragskoeffizient Speicherstoffe g CSB/g CSB
YSTO_anox 0.7 Anox. Ertragskoeffizient Speicherstoffe g CSB/g CSB
XI 0.2 Produktion von X, nach endogener Atmung g CSB/g CSB
YA 0.24 Ertragskoeffizient autotrophe Biom. g CSB/g CSB
Kh 9*exp(-0.04*(20-T)) Hydrolyserate 1/d
KX 1.0 Halbsattigungskonzentration Hydrolyse g XS/g XH
k_sto 12.5*exp(-0.07*(20-T)) Aerobe Speicherrate 1/d
uH 3*exp(-0.07*(20-T)) Max aerobe Wachstumsrate g XS/(g XH*d)
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Tabelle 36: Parameter des erweiterten ASM 3 (Teil 2)

Parameter Wert Beschreibung Einheit
1] HNO3 0.8 Anoxische Abmin(_jerung fur Wachstum / )
Speicherung
bH 0.3*exp(-0.07*(20-T)) Max. endogene Atmungsrate 1/d
1] Hend 0.33 Anoxische Abminderung end. Atmung -
KHO2 0.2 Halbsattigungskonzentration fir So g O2/m3
KHSS 10 Halbsattigungskonzentration fiir Ss g CSB/m3
KHNO3 0.5 Halbsattigungskonzentration flr Sno g N/m~3
KHNH4 0.01 Halbsattigungskonzentration flr Syu g N/m~3
KHALK 0.1 Halbsattigungskonzentration fiir Sak mol HCO3-/m3
KHSTO 0.1 Halbsattigungskonzentration flr Speicherung g CSB/m3
HAUT 1.0*exp(-0.105*(20-T)) Max. aerobe Wachstumsrate 1/d
bAUT 0.2*exp(-0.105*(20-T)) Max. endogene Atmungsrate 1/d
/] Nend 0.5 Anoxische Abminderung end. Atmung -
KNO2 0.5 Halbsattigungskonzentration fiir S g O2/m3
KNNH4 1.0 Halbsattigungskonzentration flr Syn g N/m3
KNALK 0.5 Halbsattigungskonzentration fiir Spco mol HCO3-/m3
1*(13.89 - T*0.3825 +
SOsat T*T*0.007311 - Sattigungskonzentration Sauerstoff g DO/m3
T*T*T*0.00006588)
fTs 1.0247(T-20) Temperaturterm fur kla grd C
HALG 2*exp(-0.046*(20-T)) Maximale Wachstumsrate Algen 1/d
KNHAALG 0.1 HaIbséttigxlnggesrlfvt\)lg(z:ﬁgttlrj?ntion Npa flr gN/m3
KNALG 0.1 Halbsattigungskonzentration N fir Algenwachstum gN/m3
bALG 0.1*exp(-0.046*(20-T)) Aerobe Respiration Algen 1/d
KI 500 HaIbwertskon;tlgr;tnewlggﬂtsenr}renrgieeintrag far W/m2
KOALG 0.2 Halbwertskonstante endogene Atmung O; Algen g02/m3
iNAlg 0.065 - gN/gCSB
KDAIlg 0.15*exp(-0.046*(20-T)) - -
KNO_lim 0.001 - -
KNH_lim 0.001 - -
KALK_lim 0.001 - -
o221l 2234.34/((45.93+T)"1.31408) - -

02_ul 1+(2234.34/((45.93+T)*1.31408)) - -
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Tabelle 37 : Modellmatrix fur das erweiterte ASM3 Modell (Teil 1)
Prozess SO SS SNH SNO SN2 SALK Sl XI XS XH XSTO XA  XTSS XALG Prozessrate
pl 0 1fSI cln 0 0 cla Sl 0 -1 0 0 0 clt 0 Kh*XS/XH/(KX + XS/XH)*XH
p2 YSTO_aer-1 -1 c¢2n 0 0 c2a 0 0 0 0 YSTO_aer 0 c2t 0 k_sto*SO/(KHO2 + SO)*SS/(KHSS + SS)*
i k_sto*/7 HNO3*KHO2/(KHO2 + SO)*SS/(KH:
p3 0 -1 c3n c3no 1*c3n c3a 0 0 0 0 YSTO_anox 0 c3t 0
SS)*SNO/(KHNO3 + SNO)*XH
o}
HH*SO/(KHO2 + SO) * SNH/(KHNH4 + SNH)*SALK
p4 1-(1/YH_aer) 0 c4n 0 0 cda 0 0 0 1 -1/YH_aer 0 c4at
SALK)*XSTO/XH/(KHSTO + XSTO/XH)*X
i UH* 77 HNO3*KHO2/(KHO2 + SO) * SNH/(KHM
p5 0 0 c¢5n c5no 1*c5n  cha 0 0 0 1 -1/YH_anox 0 c5t 0 SNH)*SALK/(KHALK + SALK)*XSTO/XH/(KHS
) XSTO/XH)*SNO/(KHNO3 + SNO)*XH
ré -1*(1-fXI) 0 cén 0 0 cba 0 X1 0 -1 0 0 c6t 0 bH*SO/(KHO2 + SO)*XH
17 0 0 c7n c7no 1*7n c7a 0 X 0o -1 0 0 c7t 0 bH*/] Hend*KHO2/(KHO2 + SO)*SNO/(KHNO3 +
o
r8 -1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 -1 0 c8t 0 bH*SO/(KHO2 + SO)*XSTO
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Tabelle 38 : Modellmatrix fur das erweiterte ASM3 Modell (Teil 2)

Prozess

r9

r10

ril

ri2

ri3

ri4

rls

rl6

rl7

rl8

SO

(-64/14/1YA)+1

-1%(1-FXI)

-1*(1-FXI)

13

0.2

SS SNH SNO SN2

0 0
0 c10n
0 clln
0 «c¢l12n
0 0
0 «cl4n
0 c15n
0 0
0 cl7n
0 0

c9no  -1*c9no

c10no 0

cl2no -1*cl2no

0 0
0 0
0 0
cl6no 0
0 0
0 0

SALK

c9a

cl0a

clla

cl2a

clb5a

cl6a

cl7a

SI

Xl

XI

XI

XI

XI

XS XH XSTO XA

1-fXI

o

XTSS

cot

cl0t

clit

cl2t

cl4t

iTSSBM

iTSSBM

-1*iTSSBM

XALG

-1

Prozessrate

bH* /7 Hend*KHO2/(KHO2 + SO)*SNO/(KHNO3 +

HAUT*SO/(KNO2 + SO)*SNH/(KNNH4 + SNH)*S/
SALK)*XA

bAUT*SO/(KHO2 + SO)*XA

bAUT* ) Nend*SNO/(KHNO3 + SNO)*KHO2/(KH

fTs*akla20*(SOsat-SO)

bALG*SO/(SO+KOALG)*XALG

HALG*(SNH+SNO)/(KNALG+SNH+SNO)*(SNH)/(t
H)*2.718282/((0.32+0.03*XTSS)*0.25)*(exp(-0.4
0.32-0.03*XTSS)*0.25))-exp(-

HALG*(SNH+SNO)/(KNALG+SNH+SNO)*KNH4AL
+SNH)*2.718282/((0.32+0.03*XTSS)*0.25)
0.47*1/KI*exp((-0.32-0.03*XTSS)*0.25))-¢
0.47*I/KI1))*0.47*SNO/(SNO+KNO_lim)*XALG*SAl

0*KDAIg*XALG

0%(1-
(((02_ul+02_1I)/2y02_ul*02_I)/(((02_ul+02_1I),
_)+SONO2_ul*02_lI)))*10*1000
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Tabelle 39: Stochiometrische Koeffizienten des erweiterten ASM3

Parameter
cln
c2n
c3n
c4n
c5n
cén
c7n
cl0n
clin
cl2n
c3no
c5no
c7no
cono
cl0no
cl2no
cl6no
cla
c2a
c3a
cda
cha
cba
c7a
c9a
cl0a
clla
cl2a
clt
c2t
c3t
c4t
c5t
c6t
c7t
c8t
cot
cl0t
clit
cl2t
cl4dn
clat
cl5n
clba
cl6a
cl7n
cl7a

Forme
iINXS-INSI*SI-(1-fSI)*INSS
iINSS
iINSS
-1*iNBM
-1*iINBM
-1*XIKINXI+INBM
-1*XI*INXI+iINBM
-1/YA-INBM
-1*XIKINXI+INBM
-1*XI*INXI+INBM
(YSTO_anox-1)/(40/14)
(1-(1/YH_anox))/(40/14)
(fX1-1)/(40/14)
-14/40
1/YA
(fX1-1)/(40/14)
-1*iNAlg
cln/14
c2n/14
(c3n-c3no0)/14
c4n/14
(c5n-c5n0)/14
c6n/14
(c7n-c7no)/14
1/40
(c10n-c10no)/14
clin/14
(c12n-c12no0)/14
-1*%TSSXS
YSTO_aertiTSSSTO
YSTO_anox*iTSSSTO

(-1/YH_aer)5TSSSTO+TSSBM
(-1/YH_anox)* TSSSTO+TSSBM

15 TSSBM+FXI5TSSXI
-15TSSBM+fXI5TSSXI
-15TSSSTO
-15TSSSTO
iTSSBM
15 TSSBM+FXI5TSSXI
-15TSSBM+fXI5TSSXI
iNAIg-FXISNXI
15 TSSBM+FXI5TSSXI
-1%NAlg
-1%iINAlg/14
-1%iINAlg/14
iNAIg/2
iNAlg/(14*200)

Beschreibung
Stochiometrischer Koeffizient fir SNH4
Stochiometrischer Koeffizient fir SNH4
Stochiometrischer Koeffizient fir SNH4
Stochiometrischer Koeffizient fir SNH4
Stochiometrischer Koeffizient fir SNH4
Stochiometrischer Koeffizient fir SNH4
Stochiometrischer Koeffizient fir SNH4
Stochiometrischer Koeffizient fir SNH4
Stochiometrischer Koeffizient fir SNH4
Stochiometrischer Koeffizient fir SNH4
Stochiometrischer Koeffizient fir SNO3
Stochiometrischer Koeffizient fir SNO3
Stochiometrischer Koeffizient fir SNO3
Stochiometrischer Koeffizient fir SNO3
Stochiometrischer Koeffizient fir SNO3
Stochiometrischer Koeffizient fir SNO3
Stéchiometrischer Koeffizient fiir SALK
Stéchiometrischer Koeffizient fir SALK
Stéchiometrischer Koeffizient fiir SALK
Stéchiometrischer Koeffizient fiir SALK
Stéchiometrischer Koeffizient fir SALK
Stéchiometrischer Koeffizient fiir SALK
Stéchiometrischer Koeffizient fir SALK
Stéchiometrischer Koeffizient fir SALK
Stéchiometrischer Koeffizient fiir SALK
Stéchiometrischer Koeffizient fir SALK
Stéchiometrischer Koeffizient fiir SALK
Stochiometrischer Koeffizient fir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient flir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient fir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient flir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient flir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient fir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient flir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient fir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient fir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient flir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient fir XTSS
Stéchiometrischer Koeffizient flir XTSS

Einheit



