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1. Einleitung

1.1.  Motivation

» 1 rinkwasser muss appetitlich sein und nach seiner auBeren Beschaffenheit zum Genuss an-
regen. Es soll daher farblos, klar, kihl, geruchlos und von gutem Geschmack sein“ [DIN
2000].

Die organoleptische Qualitét von Trinkwasser wird weltweit immer wieder durch das Auftre-
ten von Geruchs- und Geschmacksstoffen beeintrachtigt. Auftretender Geruch und
Geschmack gelten bei den Trinkwasserverbrauchern als Zeichen fir eine mangelnde Si-
cherheit und Hygiene des Trinkwassers und deshalb fihren Beeintrachtigungen dieser
Parameter haufig zu Beschwerden der Verbraucher. Bei der Trinkwassergewinnung aus Tal-
sperrenwassern, die in Deutschland jahrlich etwa 0,55 Mrd._.m3 Trinkwasser bereitstellt,
treten regelmaBig vor allem erdige oder modrige Geruchsbeeintrachtigungen auf. Die Entfer-
nung der Geruchsstoffe stellt eine besondere  Herausforderung fir  die
Trinkwasseraufbereitung dar. Die meisten Wasserwerke setzen Adsorption an Pulveraktiv-
kohle als zusétzlichen Aufbereitungsschritt zur Entfernung der unerwiinschten Organoleptika
ein. Die Dosierung von Pulveraktivkohle flihrt zu erhéhten Kosten fir den Aufbereitungspro-
zess, verklrzt die Filterlaufzeiten und verursacht Rickstédnde, die deponiert oder verbrannt
werden mussen. Eine vielversprechende Alternative sind UV-basierte Verfahren, die zusatz-
lich zur Spurenstoffentfernung eine gleichzeitige Desinfektion des Rohwassers bieten.
Quecksilber-Niederdruckstrahler mit einer Emission bei 254 nm eignen sich gut fir den Ein-
satz zur Desinfektion und durch Modifikation der Strahlerummantelung kann eine zusétzliche
Emissionslinie bei 185 nm erhalten werden. Diese Emission im Bereich des Vakuum-UV
(VUV) kann sowohl zur Photolyse von Wasser und Erzeugung von hochreaktiven Hydroxyl-
radikalen als auch zur Generierung von Ozon aus Sauerstoff in der Gasphase genutzt
werden. Eine Einleitung des Ozons in die wassrige Phase flhrt zu einer Erhéhung der Desin-
fektions- und Oxidationsleistung des UV-Systems. In einem neuartigen Reaktorsystem
werden Ozonerzeugung und Bestrahlung der wassrigen Phase mit nur einer Strahlungsquel-
le realisiert. Vorteile dieses UV-Systems mit interner Ozongenerierung sind der Verzicht auf
Chemikalieneinsatz, ein geringer Wartungsaufwand und die Vermeidung von Rickstanden
(Schlamme, Konzentrate, Abluft). Die neuartige Technologie kdnnte als effektive und zu-
gleich wirtschaftliche Alternative zu herkdmmlichen Verfahren der Desinfektion und
Geruchsstoffkontrolle in der Trinkwasseraufbereitung aus Talsperrenwéssern etabliert wer-
den.
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1.2. Zielstellung
Das saisonale Auftreten von Geruchsstoffen hat einen negativen Einfluss auf die organolep-

tische Qualitdt von Rohwasser aus Trinkwassertalsperren. In oligo- bis mesotrophen
Talsperren werden Geruchsstoffe hauptsachlich von benthischen Cyanobakterien freige-
setzt. Die qualitative und quantitative Erfassung der wichtigsten Geruchsstoffe ist eine
wichtige Grundlage fir das Verstandnis der Geruchsstoffproblematik. Die fur Talsperrenwés-
ser Ubliche Trinkwasseraufbereitung, bestehend aus Flockung, Filtration und Desinfektion,
bietet keine ausreichende Entfernung der Organoleptika, so dass derzeit meist Adsorption an
Aktivkohle zur Entfernung der saisonal auftretenden Geruchsstoffe eingesetzt wird. Eine
Zielstellung der vorliegenden Arbeit ist die Modellierung der Adsorption der Geruchsstoffe an
Pulveraktivkohle unter praxisnahen Bedingungen, um die erforderliche Pulveraktivkohlemen-
ge zur Entfernung der organoleptischen Beeintrachtigung vorausberechnen zu kénnen. Ein
weiterer Schwerpunkt liegt auf der Untersuchung photooxidativer Verfahren hinsichtlich ihrer
Eignung zur Geruchsstoffentfernung. Unter anderem wird ein innovatives UV-System mit in-
terner Ozongenerierung, welches durch die UMEX GmbH Dresden und das Institut fur
Wasserchemie der TU Dresden entwickelt wurde, eingesetzt. Die UV-Bestrahlung soll dabei
gleichzeitig die Oxidation der Spurenstoffe sowie die Desinfektion des Rohwassers gewahr-
leisten. Es soll untersucht werden, inwieweit das neuartige Verfahrens- und Anlagenkonzept
in die Trinkwassergewinnung integriert werden kann. Anforderungen an das System mit in-
terner Ozongenerierung sind neben der Reduzierung der Geruchsstoffkonzentration, die
Vermeidung unerwiinschter Nebenprodukte, die gleichzeitige Desinfektion des Rohwassers

sowie ein moderater Kosten- und Energieaufwand.

Die Zielstellung der vorliegenden Arbeit umfasst folgende Punkte:

e Erfassung der vorkommenden Geruchsstoffe in Trinkwassertalsperren

e Untersuchungen zur Adsorption der vorkommenden Geruchsstoffe an Pulveraktivkohle
und Modellierung des Adsorptionsprozesses unter den Bedingungen im Wasserwerk

e Systematische Untersuchungen zum Abbau der Geruchsstoffe mittels UV-Bestrahlung
sowie UV-basierten erweiterten Oxidationsverfahren

e Erprobung und Optimierung des neuartigen UV-System mit interner Ozongenerierung
und Einsatz zum Abbau der Geruchsstoffe

e Erfassung mdéglicher Nebenprodukte und Bestimmung der Desinfektionsleistung der UV-
Systeme

e Vergleichende Bewertung der Verfahren zur Entfernung der Geruchsstoffe
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2. Grundlagen und Literaturauswertung

Dieses Kapitel befasst sich mit der Beschreibung von Geruchsbeeintrachtigungen sowie der
analytischen Erfassung von Organoleptika. AnschlieBend wird auf verschiedene Verfahren
der Trinkwasseraufbereitung und deren Eignung zur Entfernung von Geruchsstoffen naher
eingegangen. Die Verfahren Adsorption und Ozonung sowie die UV-basierten Verfahren, die
in der vorliegenden Arbeit ndher untersucht wurden, werden ausfihrlicher behandelt.

2.1. Geruchsstoffe im Trinkwasser

2.1.1. Quantitative und qualitative Beschreibung von Geruch

Zur quantitativen Beschreibung der Geruchsbeeintrachtigung eines Wassers wird der Ge-
ruchsschwellenwert TON (threshold odour number) nach DIN EN 1622 herangezogen. Zur
Ermittlung des Wertes wird die Wasserprobe (Volumen A) mit geruchsfreiem Wasser (Volu-
men B) verdiinnt, bis kein Geruch mehr wahrnehmbar ist. Der Geruchsschwellenwert
berechnet sich nach GI. 2.1 [Schlett, 2002; DIN EN 1622]. Analog dazu kann auch der Ge-
schmacksschwellenwert TFN (threshold flavour number) bestimmt werden.

TON =@ (Gl. 2.1)

Ein geruchsfreies Wasser hat den Geruchsschwellenwert TON = 1 und TON = 3 (bei 23 °C)
ist in der Trinkwasserverordnung als Grenzwert festgelegt. Der Geschmack des Trinkwas-
sers soll fir den Verbraucher annehmbar und ohne anormale Veranderung® [TrinkwV 2001]
sein. Um das Geruchspotential einzelner Substanzen zu beschreiben, wird die Geruchs-
schwellenkonzentration (threshold odour concentration) genutzt, die angibt, ab welcher
Konzentration eine Chemikalie organoleptisch wahrgenommen werden kann [Suffet, 1995].
Die qualitative Beschreibung von Geruchsbeeintrachtigungen ist ebenfalls in DIN EN 1622
beschrieben und kann bei der routinemaBigen Untersuchung des Trinkwassers mit durchge-
fihrt werden, um anormale Veranderungen auszuschlieBen. Suffet et al. [1999, 2004]
entwickelten das sog. ,Drinking Water Taste and Odor Wheel’, welches die qualitative Be-
schreibung von organoleptischen Beeintrachtigungen unterstiitzt und auftretende Geruchs-
und Geschmackswahrnehmungen Ubersichtlich darstellt (Tabelle 1). Das ,Drinking Water
Taste and Odor Wheel’ unterscheidet acht Geruchsklassen, vier Geschmacksklassen und
eine Beschreibung des Mundgefihls. Zudem sind Chemikalien angegeben, die reprasentativ
fir die jeweilige Klasse sind oder als Verursacher der jeweiligen Wahrnehmung in Trinkwas-
ser nachgewiesen wurden (gekennzeichnet durch *) [Suffet, 2004]. Eine Studie der American
Water Works Association (AWWA) ergab, dass die haufigsten Geruchsbeeintrachtigungen
den Klassen ,chlorig’ (75 % der angegebenen Falle) und ,erdig’ (63 %) zugeschrieben wer-
den und Beschwerden der Verbraucher meist im Sommer auftreten [Suffet, 1995].
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Tabelle 1: Qualitative Beschreibung von Geruch und Geschmack von Trinkwasser nach dem ,Taste
and Odour Wheel [Suffet, 2004].

Klasse Beschreibung Chemikalien
5 chemisch nach Lésungsmittel (stiBlich) Methyl-tertidr-butylether (MTBE)*
:j . . -
5 nach organ. Chemikalien (sB) m-Xylol
S nach Plastik Methylmethacrylat
sUBlich (medizinisch) 2-Ethyl-4-methyl-1,3-dioxolan*
sUBlich (fruchtig) 2-Ethyl-5,5'-dimethyl-1,3-dioxolan
nach Schuhcreme Cumol
nach Petroleum 1,3-Pentadien
nach Lack Indan
nach Benzin Butylhydroxytoluol (BHT)
nach Farbe/Spachtelmasse Alkylbenzol
medizinisch medizinisch Chlorphenole*, Bromphenole*, lodme-
thane*
fischig/ranzig verrotteter Fisch Trimethylamin
ranziger Fisch 2,4-Heptadienal*
ranzig Octanal
schweiBig 3-Methylbutanal
fruchtig/blumig suB 4-Nonylphenol
fruchtig, nach Orange Decanal
nach Geranien Diphenylether
nach Gurke trans-2-cis-6-Nonadienal*
sumpfig/faulig nach verrottender Vegetation Dimethyldisulfid*
sumpfig Dimethyltrisulfid*
nach verrotteten Eiern Schwefelwasserstoff*
nach Zwiebel Propan-2-thiol*
grasig/holzartig grasig (frisch, st bis scharf) Essigsaurehex-3-enylester*
grasig (frisch, scharf) cis-3-Hexenol*
nach Heu, holzig B-Cyclocitral*
(stiBer) Tabak B-Cyclocitral*
nach Chlor oder nach Chlor/Bleiche freies Chlor*, Monochloramin*
Ozon nach Schwimmbad Dichloramin*
nach Ozon geléstes Ozon*
erdig/modrig erdig Geosmin*, 2-Isopropyl-3-
methoxypyrazin (IPMP),
muffig/modrig 2-Methylisoborneol (MIB)*
muffig/modrig, nach Kork halogenierte Anisole
S bitter bitter Koffein, Chinin
E salzig salzig Natriumchlorid
O
§ siiB siiB Zucker
sauer sauer Zitronensaure
kihlend, Menthol
metallisch, Aluminiumsulfat

Mundgefihl

scharf, 6lig, kreidig, kribbelnd,
trocknend, astringierend
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Die Art des auftretenden Geruchs oder Geschmacks gibt haufig einen Hinweis auf die Quelle
der Beeintrachtigung und kann eine Gefahrdung der Trinkwasserressource sowie Stdérungen
in der Trinkwasseraufbereitung oder im Verteilungsnetz signalisieren [Watson, 2004]. Wird
die Beeintrachtigung als chlorig wahrgenommen, so wird sie meist durch die bei der Trink-
wasserdesinfektion eingesetzten Chemikalien oder deren Reaktionsprodukte, beispielsweise
hypochlorige Saure, Hypochlorit, Monochloramin oder Dichloramin, hervorgerufen. Fruchtige
oder blumige Gerliche kénnen durch Aldehyde, die wahrend der Ozonung entstehen, oder
Stoffwechselprodukte von Mikroorganismen hervorgerufen werden. Desinfektionsnebenpro-
dukte wie Bromphenole, Chlorphenole und Methyliodid weisen einen medizinischen Geruch
auf. Grasige Gerlche werden durch den Eintrag von frischem Gras in die Wasserressource
oder durch Stoffwechselprodukte von Mikroorganismen hervorgerufen. Zu letzteren zahit
beispielsweise B-Cyclocitral, dessen Geruchswahrnehmung auBerdem von der auftretenden
Konzentration abhangig ist. Ebenso als Metaboliten mikrobieller Umsetzungen nachgewie-
sen wurden fischige Gerlche, wahrend die derselben Klasse zugeordneten ranzigen
Gerliche vorwiegend bei der Ozonung entstehen. Sumpfige und faulige Gerliche werden
meist von Dimethyldisulfid hervorgerufen und wenn dieser Stoff im Wasser auftritt, weisen
haufig auch andere Stoffe denselben Geruch auf. Beispielsweise werden 2-lIsobuytl-3-
methoxypyrazin (IBMP) und 2-Isopropyl-3-methoxypyrazin (IPMP), die sonst einen er-
dig/modrigen Geruch aufweisen, in Gegenwart von Dimethyldisulfid mit dem fauligen Geruch
von verrottender Vegetation wahrgenommen. In die Klasse der chemischen Gerliche fallen
Aldehyde, Glykole und Methyl-tertidr-butylether (MTBE). Erdig/modrige Gerliche werden
meist durch die Stoffwechselmetaboliten 2-MIB (2-Methylisoborneol) und Geosmin (trans-
1,10-Dimethyl-trans-9-decalol) hervorgerufen, die direkt im Trinkwasserreservoir gebildet
werden. Ebenfalls einen erdigen Geruch weist 2,4,6-Trichloranisol (TCA) auf, welches im
Gegensatz zu Geosmin und 2-MIB allerdings erst im Trinkwasserverteilungsnetz durch Me-
thylierung von Chlorierungsnebenprodukten entsteht [Suffet, 1999; Suffet, 2004]. Die Studie
der AWWA nennt als haufigste Ursachen von Geruchsstoffproblemen planktischen Bewuchs
in den Trinkwasserreservoiren, den Einsatz von Desinfektionsmitteln und Stérungen im
Trinkwasserverteilungsnetz [Suffet, 1995].

Einen Uberblick Giber im Trinkwasser auftretende Geruchsstoffe geben Suffet et al. [1999]
sowie Watson [2004], Davies et al. [2004] und Wnorowski [1992]. Die vorliegende Arbeit be-
fasst sich mit Geruchsbeeintrachtigungen, die in Trinkwassertalsperren auftreten, dabei
handelt es sich meist um erdige, muffige oder modrige Geriiche.
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2.1.2. Biogene Geruchsstoffe

Unter den zahlreichen organischen Stoffen, die Wasser einen Geruch verleihen kdnnen,
spielen biogene Geruchsstoffe eine besondere Rolle. Biogene Geruchsstoffe zeichnen sich
dadurch aus, dass ihr gesamtes Kohlenstoffgeriist durch den Stoffwechsel von Mikroorga-
nismen aufgebaut wird. Die wichtigsten zur Geruchsstoffbildung befahigten Mikroorganismen
sind Cyanobakterien, Algen und Aktinomyceten. Juttner [2002] unterscheidet vier Gruppen
von biogenen Geruchsstoffen:

e Schwefelhaltige Geruchsstoffe werden meist im Epilimnion wahrend der Blite photoau-
totropher Mikroorganismen gebildet. Ein Beispiel ist die Freisetzung von Dimethyldisulfid
durch Cyanobakterien.

e Lipoxygenase-Produkte weisen h&ufig einen tranig-ranzigen Geruch auf und werden erst
unter Stressbedingungen aus Vorlaufersubstanzen gebildet und beim Zerfall der Zellen
freigesetzt. Beispiele fir diese Gruppe sind 2(E),6(Z)-Nonadienal, Oct-2-enal, 2,4-
Heptadienal, Hexanal und Decanal.

e Carotin-Oxigenase-Produkte, die Spaltprodukte von Carotinen und Carotinoiden, werden
auch als Norcarotenoide bezeichnet. Man unterscheidet die Spaltprodukte der a- und -
Reihe der Carotine und Carotinoide, z. B. B-Cyclocitral, B-lonon, a-lonon und 2,2,6-
Trimethylcyclohexanon, und der acyclischen Carotine, z. B. 6-Methylhept-5-en-2-on und
Geranylacteon. Diese Geruchsstoffe werden ebenfalls erst nach Aktivierung der entspre-
chenden Oxygenasen durch Zellschadigung oder -zerstérung gebildet.

e Terpene verursachen weltweit die meisten biogenen Geruchsstoffprobleme. Die bedeu-
tendsten Substanzen in dieser Gruppe sind Geosmin und 2-MIB. Das Vorkommen
weiterer im Wasser vorkommendender, von héheren Pflanzen gebildeter Mono- und
Sesquiterpene ist meist unproblematisch, da die Geruchsschwellenkonzentrationen ver-
gleichsweise hoch sind und in der Regel nicht Uberschritten werden.

Es ist bisher nicht genau bekannt, welche Funktion biogene Geruchsstoffe besitzen. Eine

wahrscheinliche Hypothese vor allem bei den geruchsintensiven Lipoxygenase- und Caro-

tinoxygenase-Produkten, die bei der Zerstérung der Zellen gebildet werden, ist die Abwehr
von FraBdruck durch Zooplankton. Wenn einzelne Zellen im Verband zerst6rt werden, wer-
den die Geruchsstoffe freigesetzt und rufen Schutz fir andere Zellen hervor. Einen weiteren

Uberblick (iber Geruchsstoffe, die von Algen und Cyanobakterien freigesetzt werden, geben

Juttner [1995] und Hbéckelmann & Jittner [2005].
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Der Freisetzung der weltweit bedeutendsten biogenen Geruchsstoffe, Geosmin und 2-
Methylisoborneol (2-MIB), in Wasser wurde zunachst Aktinomyceten zugeordnet [JUttner,
2002]. Gerber & Lechavalier [1965] isolierten erstmals eine von Aktinomyceten gebildete
Substanz mit erdigem Geruch und benannten sie Geosmin nach dem griechischen Wort ,ge*
fir Erde und ,osmo* fir riechen. Medsker et al. wiesen 1969 auch 2-MIB zunéachst als Pro-
dukt von Aktinomyceten nach. Die Produktion und Freisetzung der beiden biogenen
Geruchsstoffe durch Cyanobakterien belegten Safferman et al. [1967] und Medsker et al.
[1968] fir Geosmin und Tabachek & Yurkowski [1976] fir 2-MIB. Inzwischen ist bekannt,
dass Cyanobakterien haufiger die Quelle fir das Auftreten von Geosmin und 2-MIB in Was-
ser sind als Aktinomyceten [Juttner, 2002] und dass ca. 50 Cyanobakterienarten
Geruchsstoffe freisetzen [Watson, 2003]. Nur ca. 30 % der bekannten geruchsstoffproduzie-
renden Cyanobakterienarten sind planktisch, die restlichen sind benthisch oder epiphytisch
[Juttner & Watson, 2007]. Zudem ging man bisher davon aus, dass nur fadige Gattungen
Geruchsstoffe produzieren [Juttner, 2002] bis Ludwig [2012] den Nachweis gleichermaBen
flr coccale Spezies erbrachte. Zu den Geosmin-freisetzenden Cyanobakterien z&hlen Arten
aus den Gattungen Anabaena, Aphanizomenon, Lyngbya, Microcystis, Oscillatoria, Phormi-
dium, Schizothrix und Symploca [Chorus & Bartram, 1999]. Verschiedene Untersuchungen
haben gezeigt, dass verschiedene Stdmme derselben Art unterschiedliche Mengen der Sub-
stanzen produzieren, allerdings sind die Grinde fiir diese Unterschiede noch unbekannt
[Izaguirre, 1982; Juttner & Watson, 2007].

Bei den beiden Geruchsstoffen, Geosmin und 2-MIB, handelt es sich um geséttigte, zykli-
sche, tertiare Alkohole, deren wichtigste Eigenschaften in Tabelle 2 zusammengestellt sind.

Tabelle 2: Eigenschaften von Geosmin und 2-MIB.

Geosmin 2-MIB
Summenformel Ci2H220 C11H20
or s H,C. CH,
CH,
OH
CH, CH,
CAS-Nr. 19700-21-1 2371-42-8
Molare Masse 182,31 g/mol 168,28 g/mol
Siedepunkt 270 °C 209 °C
Henry-Konstante [Lalezary, 1984] 6,75-10"° bar-m3mol 5,84-10" bar-m¥mol
log Kow [Bruce, 2002] 3,7 3,1
Geruchsschwelle [Watson, 2000] 4 -10 ng/L 9-42 ng/L

Geruch

erdig, muffig, modrig

modrig, erdig, schimmelartig
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Es existieren mehrere Biosynthese-Wege in Mikroorganismen, die zu Isopentenyldiphosphat
bzw. zu den Terpenphosphaten fiihren, aus denen Geosmin und 2-MIB gebildet wird. Beide
Geruchsstoffe sind chirale Isomere und die natlrlich vorkommenden (-)-Enatiomere haben
eine ca. 10fach niedrigere Geruchsschwellenkonzentration als die (+)-Enatiomere [Watson,
2003; Juttner & Watson, 2007]. Das Vorkommen von Geosmin und 2-MIB ist vorwiegend ein
asthetisches Problem fir die Trinkwassergewinnung, denn diese Stoffe stellen keine Ge-
sundheitsgefahrdung dar [Watson, 2003; Srinivasan & Sorial, 2011]. Zudem besteht keine
Korrelation zwischen der Freisetzung von Geruchsstoffen und Cyanotoxinen, wie Cylind-
rospermopsin, Microcystin-LR und Anatoxin-a, und die Biosynthese beider Stoffgruppen ist
nicht gekoppelt [Chorus & Bartram, 1999]. Das Auftreten von Geosmin und 2-MIB und die
daraus folgende Beeintrachtigung der Rohwasser ist ein weltweites und saisonales Problem.
Westerhoff et al. [2005] zeigten in einer Studie mit 59 Wasserwerken im Bereich der Great
Lakes, USA, dass in 20 % der Wasserwerke jéhrlich in den Sommermonaten und in 27 %
sporadisch Geruchsstoffe im Rohwasser nachgewiesen wurden. Fir Geosmin und 2-MIB
lasst sich eine unterschiedliche geographische Verbreitung feststellen, die wahrscheinlich
auf Klimafaktoren zurtickzuflihren ist. In mitteleuropaischen Seen mit hohem Cyanobakteri-
envorkommen dominiert Geosmin, wahrend 2-MIB in Nordamerika und Asien haufiger
beschrieben wird [JUttner, 2002].

Far die analytische Erfassung von Geruchsstoffen, insbesondere Geosmin und 2-MIB, eignet
sich die Gaschromatographie-Massenspekirometrie. Es existieren verschiedene Verfahren
zur Extraktion der Geruchsstoffe, z. B. Closed-loop stripping analysis (CLSA), Flussig-
Flussig-Extraktion (LLE), Festphasenextraktion (SPE) oder Festphasenmikroextraktion
(SPME) [Bagheri, 2006]. Die SPME wurde von Arthur & Pawliszyn [1990] entwickelt und ba-
siert auf einer Anreicherung der Analyten an einem Sorptionsmittel, das auf eine fused-silica-
Faser aufgebracht ist. Die Faser befindet sich in einer Hohlnadel und wird zur Adsorption
und zur thermischen Desorption ausgefahren. Man unterscheidet zwischen der Anreicherung
in der Flussigkeit (Immersions-SPME) und im Dampfraum U(ber der Probe (Headspace-
SPME). Vorteile der SPME sind der Verzicht auf organische Lésungsmittel, die geringen be-
nétigten Probenvolumina, die gute Automatisierbarkeit und bei Nutzung der Headspace-
Anreicherung der geringe Einfluss der Probenmatrix auf die Analytik. Die Selektivitat des Fa-
sermaterials und das sogenannte ,Faserbluten®, welches zu hohen Blindwerten fihrt, sind
als Nachteile zu nennen [Schlett, 2002]. Inzwischen ist die SPME zum Standardextraktions-
verfahren fir Geosmin und 2-MIB geworden [Srinivasan & Sorial, 2011].
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2.2. Aufbereitungsmethoden fir geruchsstoffhaltige Rohwésser

Eine gezielte Bekdmpfung von Geruchsbeeintréachtigungen ist nur méglich, wenn deren Ur-
sache bekannt ist. Bei einer anthropogenen Belastung der Trinkwasserressource muss die
Quelle des Schadstoffeintrages eliminiert oder die Aufbereitung entsprechend angepasst
werden. Zur Bekéampfung einer Belastung durch biogene Geruchsstoffe kénnen die Minimie-
rung des Nahrstoffeintrages in das Trinkwasserreservoir mithilfe von gezieltem
Einzugsgebietsmanagement, die Anderung des Entnahmehorizontes des Rohwassers oder
des Wasserstandes sowie der Einsatz von Bioziden beitragen [Mallevialle & Bruchet, 1995].
Die Entfernung von Geruchsstoffen im Trinkwasseraufbereitungsprozess wird im Folgenden
fur einzelne Aufbereitungsprozesse erlautert. Auf die Adsorption, die Ozonung und UV-
basierte Verfahren wird in den Abschnitten 2.3, 2.4, und 2.5 vertieft eingegangen.

Flockung und Sedimentation

Die Flockung und Sedimentation dient der Entfernung suspendierter und kolloidaler Wasse-
rinhaltsstoffe und kann nicht zur Entfernung der Geruchsstoffe Geosmin und 2-MIB beitragen
[Bruce, 2002]. Eine weitgehende Entfernung der organischen Bestandteile aus dem Roh-
wasser minimiert allerdings die Gefahr der Entstehung geruchsintensiver Desinfektions-
nebenprodukte [Mallevialle & Bruchet, 1995].

Beliiftung
Ein MaB fir die Effizienz der Bellftung zur Entfernung flichtiger Substanzen ist die Henry-

Konstante. Stoffe mit Henry-Konstanten gréBer 10° m3 bar/mol, z. B. Schwefelwasserstoff
oder Kohlenwasserstoffe, kbnnen meist vollstandig durch Bellftung entfernt werden. Der bi-
ogene Geruchsstoff TCA, der einen erdigen Geruch hervorruft, kann ebenfalls gut mittels
Bellftung entfernt werden. Im Gegensatz dazu sind Geosmin und 2-MIB mit Henry-
Konstanten von 10®° m3 bar/mol kaum entfernbar [Mallevialle & Bruchet, 1995], wie eine Un-
tersuchung von Lalezary et al. [1984] bestatigte.

Oxidation und Desinfektion mit Chlor/Chlordioxid
Die Effizienz der Oxidation ist von der Starke des verwendeten Oxidationsmittels, der bevor-

zugten Reaktion des Oxidationsmittels sowie von pH-Wert, Temperatur und Préasenz weiterer
moglicher Reaktionspartner abhangig [Mallevialle & Bruchet, 1995]. Die haufig verwendeten
Oxidationsmittel Chlor, Chlordioxid und Kaliumpermanganat weisen nur eine geringe Effizi-
enz for die Umsetzung von Geosmin und 2-MIB auf [Srinivasan & Sorial, 2011]. Beim
Vergleich der Oxidierbarkeit von flinf Geruchsstoffen (IPMP, IBMP, 2-MIB, Geosmin, TCA) in
einer Studie von Lalezary et al. [1986] ergab sich folgende Effizienz der getesteten Oxidati-
onsmittel: Chlordioxid > Chlor > Mangandioxid > Kaliumpermanganat. Allerdings wurden mit
in der Praxis Ublichen Chlordioxiddosen und -kontaktzeiten nur maximal 30 % Geosmin und
2-MIB entfernt.
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Auch Glaze et al. [1990] stellten fest, dass sehr hohe Konzentrationen an freiem Chlor nétig
sind, um saisonal auftretende, mikrobiell verursachte Geruchsstoffe zu kontrollieren. Zudem
fihrt die Anwendung der Desinfektionsmittel Chlor und Chloramin haufig selbst zur Bildung
von geruchsintensiven Produkten (Trihalogenmethane) und freies Chlor weist ebenso einen
unangenehmen Geruch auf. Die Reaktion von Chlordioxid mit Wasserinhaltsstoffen ist spezi-
fischer und fahrt im Vergleich zu Chlor und Chloramin nur selten zur Bildung von
Geruchsstoffen [Mallevialle & Bruchet, 1995]. Bruchet et al. [2004] stellen Ubersichtlich die
Vor- und Nachteile verschiedener Oxidationsmittel hinsichtlich des Abbaus bzw. der Bildung
von Geruchsstoffen dar.

Aufbereitungsstufen mit biologischem Abbau

Mikrobiologische Umsetzungsprozesse, die bei Ufer-/Infiltration, Langsamfiltration oder bio-
logischer Aktivkohleadsorption (biological activated carbon, BAC) auftreten, fihren zu
Produkten, die eine wichtige Rolle bei der Bildung von Geruchsstoffbeeintrachtigungen spie-
len. Ein Beispiel daftr ist die mikrobielle Bildung von geruchsintensiven Chloranisolen aus
methylierten Chlorphenolen bei der Langsamfiltration. Biologische Prozesse kdnnen aber
ebenso einen effektiven Abbau von Geruchsstoffen herbeiflihren. Beispielsweise zeigte Jitt-
ner [1995], dass Geruchsstoffe, z. B. Geosmin, durch Uferfiltration und Langsamfiltration
entfernt werden kénnen, wobei vor allem die oberen Filterschichten zur Umsetzung beitra-
gen. Ho et al. [2007] belegten, dass in biologisch aktiven Sandfiltern Gram-negative
Bakterien fir die Umsetzung von Geosmin verantwortlich sind. Weiterhin setzten Hrudey et
al. [1995] die Kombination Ozonung/BAC in einer Pilotanlage erfolgreich zur Entfernung von
erdig/modrigen Geriichen ein. Die Ozonung tragt hauptséachlich zum Geruchsstoffabbau bei,
wahrend die nachfolgende biologische Filtration fir eine Verringerung des Gehaltes an bio-
logisch abbaubaren organischen Substanzen sorgt [Nerenberg, 2000; Elhadi, 2004]. Der
biologische Abbau ist allerdings nicht als primares Verfahren zur Entfernung saisonal auftre-
tender Geruchsstoffe geeignet, da die Ausbildung des Biofilms eine gewisse Zeit benétigt
[Huck, 1995].

Membranprozesse

Bruchet & Lainé [2005] untersuchten die Wirksamkeit von Membranprozessen zur Entfer-
nung von Geruchsstoffen. Die eingesetzte Ultrafiltration allein erwies sich als nicht effizient
zur Reduzierung der Geruchsstoffkonzentration und die Substanzen konnten nur nach vor-
heriger Adsorption an Pulveraktivkohle (PAC) mittels Ultrafiltration entfernt werden. Im
Gegensatz dazu verringerten Nanofiltration und Umkehrosmose zwar die Konzentration der
untersuchten Geruchsstoffe, allerdings wurde die Geruchswahrnehmung des Wassers nicht
behoben. Teilweise traten in den Untersuchungen erst nach der Behandlung (von geruchs-
freiem Wasser) stérende Geriiche auf, die wahrscheinlich vorher durch die Wassermatrix
maskiert wurden oder durch Oxidation entstanden.
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Photokatalyse
Lawton et al. [2003] veréffentlichten die ersten grundlegenden Untersuchungen zum Abbau

von Geosmin und 2-MIB mittels UV/TiO,-Photokatalyse. Bamuza-Pemu & Chirwa [2010]
konnten in Untersuchungen zeigen, dass Geosmin beim Einsatz von 40 mg/L TiO, und ei-
nem Mitteldruckstrahler innerhalb von 60 min vollstandig umgesetzt wird und postulierten
mogliche Intermediate [Bamuza-Pemu & Chirwa, 2011]. Bisher existieren aber noch keine
praktischen Anwendungen dieser Technologie zur Aufbereitung geruchsstoffhaltiger Roh-

wasser.

Ultraschallbehandlung

Die Behandlung von Wasser mit Ultraschall resultiert in einer Erwarmung und der Pyrolyse
von Wasserinhaltsstoffen. Song & O’Shea [2007] zeigten, dass Geosmin und 2-MIB mittels
Ultraschall schnell abgebaut werden kénnen. Diese Technologie kdnnte beispielsweise fur
die Geruchsstoffeliminierung in Aquakulturen angewendet werden, allerdings ist eine grofB-
technische Umsetzung fur die Trinkwasseraufbereitung schwierig.

2.3. Adsorption an Pulveraktivkohle

2.3.1. Theoretische Grundlagen

Adsorption an Aktivkohle ist das wichtigste Aufbereitungsverfahren zur Entfernung von Spu-
renstoffen aus Oberflachen- und Grundwéssern. Man unterscheidet dabei zwischen dem
Einsatz von Kornkohle (GAC, granulierte Aktivkohle) in Festbettadsorbern und dem Einsatz
von Pulveraktivkohle (PAC). Aktivkohle wird durch Aktivierung kohlenstoffhaltiger Materialien
hergestellt, indem durch kontrollierte Oxidation Kohlenstoff teilweise entfernt und somit die
innere Oberflache des Materials durch die Bildung von Poren vergréBert wird [Sontheimer,
1985]. Das Gesamtporenvolumen und die PorengréBenverteilung sind entscheidend fir die
Adsorptionskapazitat der Aktivkohle. Die Verteilung des Spurenstoffes zwischen der Lésung
und der Festphase (Aktivkohle) wird mit Hilfe einer Isotherme beschrieben, die bei konstan-
ter Temperatur aufgenommen wird:
g="f(c) (Gl. 2.2)

mit: g — Konzentration des Spurenstoffes an der Festphase,
¢ — Konzentration des Spurenstoffes in der Lésung

Zur Beschreibung der Isotherme wird meist das mathematische Modell nach FREUNDLICH
herangezogen:

g=K-c" (Gl. 2.3)

mit: K — FREUNDLICH-Konstante, n — FREUNDLICH-Exponent
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Die FREUNDLICH-Parameter enthalten Aussagen Uber das Adsorbens und das Adsorptiv. Ein
héherer K-Wert indiziert eine héhere Wirksamkeit einer Aktivkohle hinsichtlich der Entfer-
nung eines Spurenstoffes und der Parameter n beschreibt die Krimmung der Isotherme,
wobei ein kleiner n-Wert auf eine hohe Adsorbierbarkeit bei kleinen Konzentrationen des
Stoffes hinweist.

Aufgrund der Konkurrenz zwischen dem Spurenstoff und dem organischen Material eines
Wassers (NOM, natural organic matter) um die Adsorptionsplatze ist die Adsorptionskapazi-
tat fir den Spurenstoff in natlrlichen Wassern verringert. Die Adsorptionskapazitat ist
abhangig von der Adsorbierbarkeit und Konzentration des Spurenstoffes sowie von der Art
und Adsorbierbarkeit des organischen Hintergrundmaterials (NOM) [Haist-Gulde, 1995]. Zur
Beschreibung des NOM hinsichtlich der Adsorptionseigenschaften greift man auf die Adsorp-
tionsanalyse =zurlick, bei der auf Basis der Adsorptionsisotherme des NOM unter
Verwendung eines mathematischen Modells verschiedene Fraktionen unterschiedlicher Ad-
sorbierbarkeit eingeteilt werden.

Zur Voraussage der Adsorption eines Spurenstoffes in Gegenwart von NOM (Gemischiso-
therme) gibt es verschiedene Modelle, die bei Worch [2007] und Worch [2010]
zusammengestellt sind.

Die haufig fur die Prognose von Gemischadsorptionsgleichgewichten verwendete Ideal Ad-
sorbed Solution Theory (IAST) basiert auf den Einzelisothermen und Konzentrationen der

Gemischkomponenten, in diesem Fall also des Einzelstoffes und der durch Adsorptionsana-
lyse festgelegten fiktiven Komponenten des NOM. Allerdings zeigten verschiedene Studien,
dass die IAST den Konkurrenzeinfluss meist nicht genau beschreiben kann. Deshalb wurden
weitere Modelle entwickelt, die die Gemischisotherme als Eingangsparameter nutzen. Das
Tracer-Modell [Burwig, 1995; Rabolt, 1998; Worch, 2010] nutzt die Ergebnisse der Adsorpti-
onsanalyse und die Gemischisotherme, um die Isothermenparameter des Spurenstoffes
anzupassen. Die Konzentration und Isothermenparameter der NOM-Fraktionen unterschied-
licher Adsorbierbarkeit (Ergebnis der Adsorptionsanalyse) und die angepassten
Isothermenparameter werden dann zur Beschreibung der Gemischadsorption verwendet. In

einem weiteren Modellansatz, dem EBC-Modell, wird der mit dem Spurenstoff konkurrieren-

de NOM-Anteil als eine hypothetische Komponente, die EBC (equivalent background
compound), beschrieben [Najm, 1991a; Worch, 2010]. Zur Berechnung der Isothermenpa-
rameter der EBC werden die Einzelstoffisotherme und die Gemischisotherme des
Spurenstoffes herangezogen. Zur Beschreibung der Gemischadsorption werden die Iso-
thermenparameter von EBC und Spurenstoff verwendet.
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Einen vereinfachten Modellansatz flir Batch-Reaktoren, der auf dem EBC-Modell basiert,

verdffentlichten Qi et al. [2007]. Alle genannten Modellansatze zur Beschreibung der Ge-
mischadsorption kénnen genutzt werden, um die benétigte Aktivkohlemenge zur Erreichung
eines definierten Aufbereitungszieles, z. B. Reduzierung der Geosminkonzentration um

90 %, zu berechnen.

2.3.2. Geruchsstoffentfernung mittels Adsorption

Die Adsorption von Geruchsstoffen an Pulver- oder Kornkohle hat sich in vielen Fallen als er-
folgreiche Entfernungsmethode bewahrt [Crozes, 1999; Srinivasan & Sorial, 2011]. Dabei ist
der Einsatz von Pulveraktivkohle meist nicht so effektiv, aber kostenginstiger als der Einsatz
von Kornkohle [Mallevialle & Bruchet, 1995].

Mit der Entfernung von Geosmin und 2-MIB mittels GAC beschaftigten sich Chen et al.
[1997], Pirbazari et al. [1993], Ridal et al. [2001] und Drikas [2009]. Eine Untersuchung zur
Langzeitstabilitdt von GAC-Filtern zur Geruchsstoffentfernung zeigte, dass nach einem Jahr
Laufzeit noch 80 % Geosmin und 60 % 2-MIB entfernt wurden, die Effizienz aber nach zwei
Jahren auf 50 % bzw. 20 % abfiel [Ridal, 2001]. Studien von Chudyk et al. [1979] und Chen
et al. [1997] ergaben, dass die Art der Aktivkohle eine wichtige Rolle spielt und GAC auf
Steinkohlebasis besser zur Adsorption von Geruchsstoffen geeignet ist als Aktivkohlen auf
Torf-, Braunkohle oder Holzbasis. In Festbettadsorbern mit GAC spielt der biologische Ab-
bau der Spurenstoffe eine wichtige Rolle, deshalb wird auch haufig die Bezeichnung
biologische Aktivkohleadsorption (BAC) verwendet.

Geruchsintensive Substanzen lassen sich auBerdem durch Adsorption an Pulveraktivkohle
effizient eliminieren. Eine Studie von Crozes et al. [1999] ergab, dass mit einer PAC auf
Holzbasis eine Vielzahl von Geruchsstoffen adsorbiert werden konnte, wahrend Aktivkohlen
auf Braun- und Steinkohlebasis nicht fir die Entfernung algenburtiger Geruchsstoffe und
fischiger Gerliche geeignet sind. Die Adsorption von Geosmin und/oder 2-MIB an Pulverak-
tivkohle wurde von Lalezary-Craig et al. [1988], Newcombe et al. [1997], Knappe et al.
[1998], Gillogly et al. [1999], Cook et al. [2001], Newcombe et al. [2002a, 2002b], Bruce et al.
[2002], Jung et al. [2004] und Hepplewhite et al. [2004] untersucht. Es zeigte sich, dass
Geosmin meist besser adsorbierbar ist als 2-MIB und dass die Adsorptionseffizienz von der
Aktivkohleart, dem Gehalt an NOM und der Kontaktzeit abh&ngig ist [Cook, 2001]. Adsorpti-
on an Pulveraktivkohle ist derzeit das am haufigsten eingesetzte Verfahren zur Entfernung
von saisonal auftretenden Geruchsstoffen [Srinivasan & Sorial, 2011] und auch das Was-
serwerk Coschitz in  Dresden, welches Wasser aus dem Talsperrenverbund
Klingenberg / Lehnmiihle aufbereitet, setzt Pulveraktivkohle zur Entfernung von Geosmin
und 2-MIB ein.
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2.4. 0Ozonung und Peroxonprozess

2.4.1. Theoretische Grundlagen

Ozon (O3) wurde erstmals 1893 in den Niederlanden zur Trinkwasseraufbereitung genutzt
und ist auch heute noch ein haufig eingesetztes Desinfektions- und Oxidationsmittel. In
Deutschland ist Ozon zur Desinfektion und Oxidation in der Trinkwasseraufbereitung zuge-
lassen. Die maximale Zugabe betragt 10 mg/L Ozon und als Richtwert wird eine Dosierung
von 1 -2 mg Ozon pro mg DOC angesehen [Gilbert, 2004]. Nach der Aufbereitung darf die
Restkonzentration 0,05 mg/L nicht Uberschreiten.

Die Herstellung von Ozon erfolgt aus Sauerstoff und meist mittels stiller elektrischer Entla-
dung. Alternative Methoden zur Ozonerzeugung sind elektrolytische Reaktionen oder die
Bestrahlung im UV-Bereich [EPA Guidance manual, 1999], in jedem Fall muss die Erzeu-
gung aufgrund der geringen Stabilitat direkt am Einsatzort erfolgen.

Ozon ist mit einem Standardelektrodenpotential E, von 2,07 V [Gilbert, 2004] ein starkes
Oxidationsmittel. Das in Wasser eingebrachte Ozon kann Wasserinhaltsstoffe durch direkte
Oxidation umsetzen oder es zerfallt in einem Radikalkettenmechanismus, der auch zur Bil-
dung von Hydroxylradikalen (*OH, E, = 2,33 V, [Gilbert, 2004]) fuhrt. Die reaktiven Spezies,
die infolge des Ozonzerfalls gebildet werden, tragen durch indirekte Oxidation zum Spuren-
stoffabbau  bei. Abbildung 1 stellt die Reaktionen von Ozon und den
Radikalkettenmechanismus zusammenfassend dar. Oxidationsverfahren, bei denen Hydro-
xylradikale und andere hochreaktive Radikale entstehen, werden als erweiterte
Oxidationsverfahren oder AOPs (Advanced Oxidation Processes) bezeichnet.

Im Vergleich zur indirekten Oxidation durch Hydroxylradikale verlduft die Oxidation durch
Ozon fir viele Wasserinhaltsstoffe langsamer wie eine Zusammenstellung von Reaktions-
konstanten natlrlicher und anthropogener Spurenstoffe mit Ozon und Hydroxylradikalen
durch von Gunten et al. [2003a] zeigt. Zudem wird die indirekte Oxidation nicht von Tempe-
ratur oder pH-Wert beeinflusst, wahrend die Umsetzung von Spurenstoffen mit Ozon bei
steigender Temperatur und héherem pH-Wert schneller verlauft [Elovitz, 2000]. Die Reaktion
von Hydroxylradikalen mit Wasserinhaltsstoffen flhrt zur Bildung von Promotoren oder Inhi-
bitoren der Radikalkettenreaktion. Zwischenprodukte, die weder die Umsetzung von Ozon
beschleunigen noch zur Bildung von Radikalen beitragen, werden als Radikalfanger
(Scavenger) bezeichnet. Wichtige Radikalfanger in nattrlichen Wéassern sind Carbonat und
Hydrogencarbonat.
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Abbildung 1: Reaktionsschema fir geléstes Ozon nach Hoigné [1998]

(M — Spurenstoff, ky;— Reaktionskonstante fiir direkte Oxidation, ky— Reaktionskonstante flir Promotor
des Radikalkettenmechanismus, ks — Reaktionskonstante flir Inhibitor des Radikalkettenmechanis-
mus).

Elovitz & von Gunten [1999] flhrten den Parameter R, ein, der das Verhéltnis von Ozon-
und Hydroxylradikalkonzentration in einem Wasser beschreibt. Die Konzentration an Hydro-
xylradikalen wird dabei indirekt Uber den Abbau eines Referenzstoffes bestimmt. Die Bildung
von Hydroxylradikalen in ozonhaltigen Lésungen kann durch die Zugabe von Wasserstoff-
peroxid (H.O,) erhéht werden. Die Bildung von Hydroxylradikalen mit dem erweiterten
Oxidationsverfahren Os/H,O,, dem sogenannten Peroxonprozess, untersuchten u. a. Rosen-
feldt et al. [2006] naher.

Das wichtigste unerwiinschte Nebenprodukt der Ozonung ist Bromat, welches beim Einsatz
von Ozon in bromidhaltigen Wassern gebildet wird [von Gunten, 2003b].

2.4.2. Geruchsstoffentfernung mittels Ozonung

Die oxidative Wirkung von Ozon kann zur Bildung von Geruchsstoffen beitragen, beispiels-
weise entwickeln aliphatische und aromatische Aldehyde (> C-6) nach der Oxidation durch
Ozon einen fruchtigen Orangengeruch. Viele Geruchsstoffe kbnnen aber auch durch direkte
oder indirekte Reaktionen wahrend der Ozonung abgebaut werden. Dabei spielen neben der
Ozonkonzentration und der Kontaktzeit, die zusammen als ct-Wert angegeben werden, die
Anwesenheit von Radikalfangern oder —promotoren sowie der pH-Wert eine wichtige Rolle
[Mallevialle & Bruchet, 1995; Bruchet, 2004].
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Der Einsatz von Ozon oder Peroxon vor der Desinfektion mit Chlor flihrt auBerdem zu einer
geringeren Bildung von geruchsintensiven Desinfektionsnebenprodukten [Ferguson, 1990].
Die Bestimmung der Reaktionskonstanten von Geruchsstoffen mit Ozon und Hydroxylradika-
len durch Peter & von Gunten [2007] ergab, dass einige Geruchsstoffe (z. B. TCA, IPMP und
B-lonon) sehr schnell direkt durch Ozon oxidiert werden, wahrend Geosmin und 2-MIB ver-
gleichsweise langsam mit Ozon reagieren. Die Effizienz der Ozonung zur Entfernung von
Geosmin und 2-MIB steigt mit Ozondosierrate, pH-Wert und Temperatur sowie beim Zusatz
von Wasserstoffperoxid, weil unter diesen Bedingungen mehr Hydroxylradikale gebildet wer-
den [Westerhoff, 2006].

Die Ozonung von Geosmin und 2-MIB wurde u. a. von Glaze et al. [1990], Lalezary et al.
[1986], Ferguson et al. [1990], Atasi et al. [1999], Acero et al. [2001], Ho et al. [2002], Jung et
al. [2004], Westerhoff et al. [2006] und Peter et al. [2007] untersucht. Jung et al. [2004] zeig-
ten, dass mit 3,8 mg/L Ozon und einer Kontaktzeit von 6,4 min die Ausgangskonzentration
an Geosmin und 2-MIB um 85 % verringert wurde. In der Studie von Ho et al. [2002] wurde
der Einfluss der Zusammensetzung des organischen Hintergrundes (NOM) auf die Ozonung
naher betrachtet mit dem Ergebnis, dass hochmolekulare NOM-Fraktionen (> 3000 g/mol)
mit einer hohen spezifischen UV-Absorption (SSAK) eine hdhere Ozonzehrung und daraus
folgend eine héhere Hydroxylradikalbildung zeigen. In Gegenwart dieser aromatischen NOM-
Fraktion wurde eine bessere Entfernung von Geosmin und 2-MIB erreicht [Ho, 2002].

Mit dem Peroxonprozess zur Entfernung von Geruchsstoffen beschéftigten sich Ferguson et
al. [1990], Acero et al. [2001] und Park et al. [2006]. Park et al. [2006] erzielten bei héheren
H,O,/O3-Verhéltnissen die besten Ergebnisse hinsichtlich der Entfernung von Geosmin und
2-MIB.

2.5. UV-basierte Verfahren

2.5.1. UV-Bestrahlung und direkte Photolyse

Ultraviolett (UV)-Strahlung umfasst die Wellenlangen von 1 nm bis 380 nm. In diesem Be-
reich kann noch zwischen UV-A (380 - 315 nm), UV-B (315 - 280 nm), UV-C (280 - 200 nm),
Vakuum-UV (VUV) (200 - 100 nm) und extremem UV (100 - 1 nm) unterschieden werden
[Oppenlander, 2003]. Als Strahlungsquellen fir die UV-Bestrahlung werden meist Quecksil-
berstrahler eingesetzt, dabei unterscheidet man zwischen Niederdruckstrahlern, die nahezu
monochromatisch bei der Wellenlange 254 nm (UV-C) emittieren, und Mitteldruckstrahlern
mit einem breiten Emissionsbereich von UV-C bis Infrarot. Quecksilber-Niederdruckstrahler
mit einem Innendruck von ca. 1 Pa haben eine Effizienz von 25 - 45 % im emittierten Wellen-

langenbereich [Masschelein, 2002].
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Wenn zur Umhdllung des Strahlers ein synthetisches Quarzglas mit hoher Reinheit (Supra-
sil-Quarzglas) eingesetzt wird, erhéht sich die Transparenz fur kurzwelliges Licht und die
Quecksilberfluoreszenz bei 185 nm (VUV) kann zusatzlich zur Bestrahlung genutzt werden.
Die relative Effizienz dieser Emissionslinie liegt bei 8 - 10 % der Hauptemission von 254 nm
[Masschelein, 2002; Oppenlander, 2003]. Im Folgenden werden diese Strahlungsquelle mit
Emission bei 254 nm und 185 nm und die damit durchgefiihrten Versuche als ,VUV‘ be-
zeichnet. Eine neuere Entwicklung, die vor allem fir UV-basierte erweiterte
Oxidationsverfahren eingesetzt wird, sind Xe-Excimer-Strahler, die bei 172 nm (VUV) emit-
tieren [Oppenlander, 2003].

Fir die Beschreibung von Bestrahlungsvorgangen sind die GréBen Strahlungsleistung P,
Bestrahlungsstarke E und Bestrahlung H von Bedeutung. Als Strahlungsleistung P (in W)
wird die Emissionsleistung in einem bestimmten Spektralbereich bezeichnet. Fir die Strah-
lungsleistung im mikrobiziden UV-C-Bereich wird haufig die Bezeichnung Pyy.c verwendet.
Die Strahlungsleistung ist ein Teil der Nennleistung des Strahlers und kann mit Hilfe eines
Sensors [DVGW Arbeitsblatt W 294] oder aktinometrisch bestimmt werden. Chemische Akti-
nometer sind Substanzen, die bei photochemischen Reaktionen unter definierten
Reaktionsbedingungen (Wellenlangenbereich, Temperatur, Lésungsmittel etc.) bekannte
Quantenausbeuten aufweisen [Oppenlander, 2003]. Einen Uberblick tiber verschiedene Ak-
tinometer und ihre Einsatzbereiche geben Kuhn et al. [2004]. FUr die Wellenldnge 254 nm
eignen sich die Aktinometer Kaliumferrioxalat (HATCHARD-PARKER-Aktinometer) [Hatchard &
Parker, 1956], Kaliumperoxodisulfat [Mark, 1990] oder Kaliumiodid [Rahn, 1993] und fir den
VUV-Bereich kann Methanol als Aktinometer verwendet werden [Heit, 1998]. Die Aktinomet-
rie liefert die Anzahl der absorbierten Photonen, die in die Strahlungsleistung Pyy.c oder die
Bestrahlungsstarke E umgerechnet werden kann [Hoyer, 1992]. Die Bestrahlungsstérke E (in
W/m?) gibt an, welche Strahlungsleistung ein Flachenelement mit dem Flacheninhalt A emp-
fangt.
P

E=— (Gl. 2.4)

Uber den gesamten Bestrahlungsraum wird die mittlere Bestrahlungsstarke E angegeben.
Der Zeitabschnitt, in dem ein strémendes Volumenelement im Bestrahlungsraum der Be-
strahlung ausgesetzt ist, wird als Bestrahlungszeit t, bezeichnet. Aus der mittleren
Bestrahlungsstarke und der Bestrahlungszeit ergibt sich die Bestrahlung H (in W-s/m? oder
J/m?), auch bezeichnet als Raumbestrahlung oder Dosis.

H=E-t, (Gl. 2.5)
Far den Einsatz der UV-Desinfektion schreibt die Liste der Aufbereitungsstoffe und Desinfek-

tionsverfahren nach TrinkwV 2001 § 11 eine Bestrahlung H von 400 J/m?® im mikrobizid
wirkenden Bereich von 240 — 290 nm vor.
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Neben der Desinfektion kénnen UV-Verfahren in der Wasseraufbereitung ebenso zur
Schadstoffentfernung eingesetzt werden. Die Entfernung von Schadstoffen beruht entweder
auf der direkten Photolyse des Stoffes oder photoinitiierten Reaktionen. Die Wirksamkeit der
direkten Photolyse ist abhangig von der Fahigkeit des Stoffes, die emittierte Wellenlange zu
absorbieren. Die Absorption der Strahlung erfolgt nach dem LAMBERT-BEER'schen Gesetz':
(Gl. 2.6) und kann mit Hilfe des Absorptionsspekirums A;,= f(A) graphisch dargestellt wer-
den.

0

bzw, P =P’-107°¢" = P7107 (GI. 2.6)

P
A =Iog(—AJ=£-c-/=oc-/

mit: P, — Intensitat der transmittierten Strahlung,

P,° — Intensitat der emittierten Strahlung,

€ —molarer (dekadischer) Absorptionskoeffizient,

a — (dekadischer) Absorptionskoeffizient, ¢ — Konzentration, /— Schichtdicke
Ein weiterer wichtiger Einflussfaktor der direkten Photolyse ist die Quantenausbeute @,, die
das Verhaltnis der Anzahl der absorbierten Photonen und einem daraus folgenden Ereignis,
z. B. der Dissoziation des Molekils (Photolyse), beschreibt [Parsons, 2004; Oppenlander,
2003]:

_ Anzahl der umgewandelten Molekule [mol]
* " Anzahl der absorbierten Photonen [mol]

(Gl. 2.7)

2.5.2. Photoinitiierte Oxidation

Bei photoinitiierten Oxidationen absorbiert ein zugesetztes Oxidationsmittel (a-Ox, z. B.
H,O,, Os3) oder im Fall der VUV-Bestrahlung Wasser selbst die Strahlung und wird in einen
angeregten Zustand (a-Ox*) UberfUhrt. Eine daraus resultierende Bindungsspaltung fihrt zur
Bildung priméarer reaktiver Spezies (Oxe), meist Hydroxylradikale. Eine Vielzahl organischer
Substanzen (M) reagiert mit nahezu diffusionskontrollierten Reaktionskonstanten von ca.
10°L/(mol-s) mit Hydroxylradikalen [von Sonntag, 1993]. Hydroxylradikale reagieren vor al-
lem mit C=C Doppelbindungen und durch Abstraktion C-gebundener H-Atome und weisen
aufgrund ihrer hohen Reaktivitat nur eine kurze Lebensdauer auf [Oppenléander, 2003]. In
Gegenwart von Sauerstoff flhrt der initiierte Radikalkettenmechanismus vor allem zur Bil-
dung von Peroxylradikalen und letztendlich zur Mineralisierung des Substrates [von Sonntag,
1993]. Eine schematische Darstellung der photoinitiierten Oxidationsprozesse zeigt Abbil-
dung 2. Zu den photoinitierten Oxidationsverfahren zahlen die Kombinationen UV/Os,
UV/H,O, sowie die VUV-Bestrahlung, die im Folgenden naher erlautert werden.

' Gl. 2.6 gilt in der wassrigen Phase.
In der Gasphase lautet das LAMBERT-BEER’sche Gesetz: In(R\O/P,\): oy - p- I,
mit a — Absorptionskoeffizient [1/(cm-bar)], p — Partialdruck [Bolton, 1994]
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Abbildung 2: Photoinitiierte Oxidation nach Oppenlander [2003].

Die photoinitiierte Oxidation mittels UV/H.O, basiert auf der Dissoziation von Wasserstoff-
peroxid bei UV-Bestrahlung und der Bildung von Hydroxylradikalen [Legrini, 1993;
Oppenlander, 2003]:
H,0, —%—eOH++OH (Gl. 2.8)
Nach dem Mechanismus von HABER & WEISS setzt sich die Radikalkettenreaktion wie folgt
fort [Oppenlander, 2003; Luriak & Sedlak, 1992]:
¢OH+H,0, > H,0+HO, *
HO, ¢+H,0, - H,0+0, +OH
Der Abbruch der Kettenreaktion erfolgt meist Gber folgende Reaktionen [Oppenlander, 2003;
Lunak & Sedlak, 1992]:
*OH+OH — H,0,
HO, e+¢OH —->H,0+0,

(Gl. 2.9)

(G. 2.10)

Die Quantenausbeute flr die Photolyse von Wasserstoffperoxid und die Initierung des Radi-
kalkettenmechanismus liegt bei ca. 1,00 [Glaze, 1995; Bolton & Cater, 1994; Oppenlander,
2003]. In wassrigen Lésungen, wo die gebildeten Radikale innerhalb des Losungsmittelké&figs
wieder rekombinieren kénnen, ist die Quantenausbeute fiir die Erzeugung von Hydroxylradi-
kalen mittels UV/H,O, @(+*OH) = 0,5 [Glaze, 1995; Bolton & Cater, 1994; Oppenlander,
2003]. Der Einsatz von Wasserstoffperoxid in der Wasseraufbereitung ist unproblematisch,
da es kommerziell erhaltlich, stabil und gut I6slich ist, und nur mit geringen Investitionskosten
verbunden. Allerdings ist die molare Absorption bei 254 nm mit € = 18,6 L/(mol-cm) nur ge-
ring [Oppenlander, 2003; Andreozzi, 1999] und nach der Aufbereitung verbleibende
Restkonzentrationen missen aus dem Wasser entfernt werden [Linden, 2002]. GemanB
TrinkwV 2001 ddrfen Konzentrationen bis 17 mg/L Wasserstoffperoxid zur Oxidation einge-
setzt werden und die Restkonzentration nach der Aufbereitung sollte unter 0,1 mg/L liegen.



20 2. Grundlagen und Literaturauswertung

Die Erzeugung von Hydroxylradikalen mittels UV/O5; kann stéchiometrisch wie folgt zusam-
mengefasst werden [von Sonntag, 1993; Legrini, 1993]:

30,+H,0—“52e¢0H+40, ®(++*OH) = 2,00 (Gl. 2.11)
Der molare Absorptionskoeffizient von Ozon bei 254 nm ist mit € = 3600 L/(mol-cm) [Andreo-
zzi, 1999] vergleichsweise hoch und tragt dazu bei, dass nur geringe Restkonzentrationen an
Ozon in Lésung bleiben. Die Photolyse von Ozon in der wassrigen Phase hat eine Quanten-
ausbeute von 0,61 [Oppenlander, 2003] und flhrt zunachst zur Bildung von Sauerstoff und
einem angeregten Sauerstoffatom (Gl. 2.12). Das angeregte Sauerstoffatom reagiert weiter
mit Wasser. In der Gasphase erzeugt diese Reaktion zwei Hydroxylradikale, wahrend sich in
der flissigen Phase Wasserstoffperoxid bildet [von Sonntag, 1993]. Das gebildete Wasser-
stoffperoxid wird photolytisch gespalten (Gl. 2.8) oder reagiert mit Ozon (Gl. 2.12).

(O by O,* '0, +0('D)

O('D)+H,0 ——H,0, @(-O3 4q) = 0,61 (Gl. 2.12)

H,0,+20, -2¢0H+30,

Im Vergleich zu Wasserstoffperoxid entstehen bei der Zugabe von Ozon hohe Investitions-
und Betriebskosten flr die Herstellung von Ozon (siehe Abschnitt 2.4). Zudem weist Ozon
nur eine geringe Wasserloslichkeit auf und kann zur Bildung von Bromat in bromidhaltigen
Waéssern fuhren (siehe Abschnitt 2.6.3).

Die photoinitiierte Oxidation bei VUV-Bestrahlung beruht auf der Photolyse von Wasser bei

Bestrahlung mit Wellenlangen unter 190 nm, die zur Bildung von Hydroxylradikalen, Wasser-
stoffatomen und solvatisierten Elektronen flihrt (Gl. 2.13) [Gonzalez & Braun, 1995;
Gonzalez, 2004; Oppenlander, 2003]. Beim Einsatz von VUV-Strahlung entstehen erweiterte
Oxidationsbedingungen ohne Chemikalieneinsatz [Legrini, 1993].

H O hv (185nm) .OH +He ¢(+°OH) = 0,33 (Gl 213)
H O v (185nm) .OH +H + e ¢(+eaq_) = 0,045

Wasser weist bei 185 nm einen Absorptionskoeffizenten von a = 1,8 1/cm auf [Weeks, 1963],
dies entspricht einem molaren Absorptionskoeffizenten® von & = 0,032 L/(mol-cm). Nach dem
LAMBERT-BEER’schen Gesetz (Gl. 2.6) ergibt sich die Schichtdicke, innerhalb der 90 % der
Strahlung absorbiert werden, zu /= 5,5 mm [Han, 2004]. Lopez et al. [2000] geben sogar an,
dass die Strahlung bei 185 nm innerhalb von 300 um vollsténdig absorbiert wird. Infolge der
starken Reduzierung der Strahlungsintensitét innerhalb eines geringen Lichtweges, findet die
Hydroxylradikalbildung nur innerhalb einer diinnen Schicht um das Tauchrohr herum statt
[Oppenlander, 2003].

2 bei ¢(H,0)=55,49 mol/L (Dichte: 1 kg/L)
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Diese Filmbildung wirkt sich durch die inhomogene Verteilung der gebildeten Radikale nega-
tiv auf die Leistungsfahigkeit des Systems aus und die mittlere Bestrahlungsstarke im
gesamten Bestrahlungsreaktor kann nur bei vollstdndiger Durchmischung erreicht werden.
Deshalb wird fir die VUV-Bestrahlung der Einsatz von Diinnfilm-Reaktoren empfohlen [von
Sonntag, 1993].

2.5.3. Ozongenerierung mittels VUV

In der Gasphase kann der Quecksilber-Niederdruckstrahler mit Emission bei 254 und
185 nm zur Erzeugung von Ozon eingesetzt werden [Dohan & Masschelein, 1987; Oppen-
lander, 2003]. Die emittierte VUV-Strahlung wird von Sauerstoff absorbiert (¢ = 10 L/(mol-cm)
[von Sonntag, 1993]) und fihrt zur Photolyse des Molekils (Gl. 2.14). Durch die Reaktion ei-
nes der gebildeten Sauerstoffatome mit einem weiteren Sauerstoffmolekil entsteht Ozon,
wobei zur Aufnahme der Uberschlssigen kinetischen Energie ein weiteres Molekll M zuge-
gen sein muss [Bolton & Denkewicz, 2007; Oppenlander, 2003].

O v (185nm) 2 O
0+0,+M—-0,; +M
Bei gleichzeitiger Emission von UV-Strahlung bei 254 nm erfolgt neben der Generierung von

®(+03) =2,0 (Gl. 2.14)

Ozon auch dessen Photolyse [Bolton & Denkewicz, 2007; Oppenlander, 2003].
O, (gasf.) —2&m) .0+ 0, ®(-03) = 0,99 (Gl. 2.15)

Aufgrund der hdheren Intensitat der Strahlung bei 254 nm bei Nutzung eines Quecksilber-
Niederdruckstrahlers ist die generierte Ozonmenge gering [Oppenlander, 2003].

2.5.4. UV-System mit interner Ozongenerierung

Die Bestrahlung der wéassrigen Phase (im UV- und VUV-Bereich) und die Generierung von
Ozon (mittels VUV) in der Gasphase kdnnen in einem UV-Reaktor kombiniert werden
(Abbildung 3). Die Emission des Quecksilber-Niederdruckstrahlers (VUV-Strahler) bei 254
und 185 nm ermdglicht Bestrahlung und Ozongenerierung mit nur einer Strahlungsquelle
ohne zusatzlichen Ozongenerator oder Chemikalienzusatz. Ein Luft- oder Sauerstoffstrom
wird Uber den VUV-Strahler geleitet und somit mit Ozon angereichert. Diese Ozongenerie-
rung findet innerhalb des Tauchrohres, welches Strahler und wassrige Phase voneinander
trennt, statt. Das ozonangereicherte Gas wird dann in die wassrige Phase eingeleitet, welche
zusétzlich im UV- oder UV/VUV-Bereich bestrahlt wird. Der Wellenlangenbereich der Be-
strahlung ist vom Material des Tauchrohres abhangig. Bei Verwendung von Suprasil-
Quarzglas kann neben der Wellenldnge 254 nm auch der VUV-Bereich zur Bestrahlung ge-
nutzt werden. Durch die Zugabe von Ozon in die wassrige Phase kann die Bildung von
Hydroxylradikalen und damit die Oxidationsleistung erhdht werden.
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Eine schematische Darstellung eines UV-Reaktors mit interner Ozongenerierung unter Ver-

wendung eines Quecksilber-Niederdruckstrahlers als Strahlungsquelle zeigt Abbildung 3.
L1

v

|

UV/VUV-Strahler
Luft / Sauerstoff > Ozon

Tauchrohr
(durchlassig oder
undurchlassig far VUV)

e 7| behandelndes Wasser

i

Abbildung 3: Schematische Darstellung des UV-Reaktors mit interner Ozonerzeugung.

Die Kombinationen UV/O3; und VUV/O3; kénnen durch die Nutzung eines Strahlers fir Ozon-
generierung und Bestrahlung effizienter gestaltet werden. UV-Systeme mit interner
Ozongenerierung wurden bereits mehrfach beschrieben und angewendet. Bolton & Denke-
wicz [2007] veréffentlichten Untersuchungen zum kombinierten Einsatz von UV und Ozon,
das Uber einen Strahler erzeugt wurde, fur die Desinfektion. Die Fa. Wapure International
vertreibt in Deutschland ein UV-System mit interner Ozongenerierung fiir die Wasseraufbe-
reitung, vorwiegend fir Koiteiche [Infomaterial UVOX]. Eine UV-Anlage mit interner
Ozongenerierung und einem elekirodenlosen Strahler ist im Europdischen Patent
EP1394118 der UMEX GmbH Dresden und des Instituts fir Wasserchemie der TU Dresden
beschrieben und eine ahnliche UV-Anlage mit einem Xe-Excimer-Strahler als Strahlungs-
quelle entwickelten Hashem et al. [1997].

2.5.5. Geruchsstoffentfernung mittels UV-basierter Verfahren

UV-basierte Verfahren kénnen zum einen direkt zum Geruchsstoffabbau beitragen und zum
anderen die Gesamtfracht an organischem Material, aus dem Geruchsstoffe gebildet wer-
den, verringern. Untersuchungen zur Entfernung von Geosmin und 2-MIB mittels UV-
Strahlung zeigten, dass die Bestrahlung mit UV bei 254 nm nicht zu einer effektiven Umset-
zung der Geruchsstoffe flihrt [Rosenfeldt, 2005; Modifi, 2002; Royce, 2005]. Die Bildung von
Hydroxylradikalen durch Zugabe eines Oxidationsmittels kann die Abbauleistung erheblich
steigern. Collivignarelli & Sorlini [2004] untersuchten den Abbau von Geosmin und 2-MIB
mittels UV/Ozon. Wahrend mit 2 - 3 mg/L Ozon und einer Kontaktzeit von 2 - 3 min die Aus-
gangskonzentration nur um 50 % verringert wurde, konnte bei zusatzlicher UV-Bestrahlung
(5.000 - 6.000 J/m?) die Ausgangskonzentration um 90 % reduziert werden.
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Rosenfeldt et al. [2005] erreichten mit 7,2 mg/L Wasserstoffperoxid und einer UV-
Bestrahlung von 10.000 J/m? eine Reduzierung der Geruchsstoffkonzentration von Uber
70 %. Royce et al. [2005] zeigten, dass mittels UV/H,O, eine Geruchsstoffentfernung und
gleichzeitige Desinfektion mdglich ist. Die Firma Trojan Technologie vertreibt das Trojan UV
Swift™™ ECT (Environmental Contaminant Treatment) zur Desinfektion und Entfernung von
Geosmin, 2-MIB und Cyanotoxinen. Das System basiert auf einer UV-Desinfektion, bei der
beim saisonalen Auftreten von biogenen Geruchsstoffen oder Toxinen, zusatzliche Strahler
zugeschaltet werden kénnen und H,O, dosiert wird [Infomaterial Trojan Technologies]. Zum
Abbau von Geruchsstoffen mittels VUV-Bestrahlung wurden nur in Zusammenhang mit der
vorliegenden Arbeit Untersuchungen veréffentlicht.

2.6. Desinfektion und Nebenproduktbildung

Die in der vorliegenden Arbeit eingesetzten Wasseraufbereitungsverfahren wurden neben

ihrem Potential zur Geruchsstoffentfernung auch hinsichtlich weiterer Vor- und Nachteile un-
tersucht, auf die in diesem Abschnitt ndher eingegangen wird.

2.6.1. Desinfektion

Ozon und UV-Bestrahlung haben eine keimtétende Wirkung, so dass beim Einsatz dieser
Verfahren neben der Oxidation von Spurenschadstoffen die gleichzeitige Desinfektion des
Rohwassers erreicht wird.

Mit Ozon kann eine Desinfektion des Rohwassers mit geringeren Konzentrationen und Kon-
taktzeiten erreicht werden als mit Chlor oder Chlordioxid. Die Desinfektionsleistung von Ozon
beruht unter anderem auf einem oxidativen Angriff auf die Zellmembran von Bakterien und
den Capsid von Viren. Der Einsatz von Ozon als Desinfektionsmittel hat den Vorteil, dass
keine halogenierten Desinfektionsnebenprodukte gebildet werden und nur die Bildung von
Bromat (siehe Abschnitt 2.6.3) Uberwacht werden muss. Allerdings bietet Ozon kein Wir-
kungsdepot im Verteilungsnetz und zum Schutz vor Wiederverkeimung sollte deshalb ein
Sekundardesinfektionsmittel eingesetzt werden [EPA Guidance Manual, 1999]. Von Gunten
[2003b] fasst die Geschwindigkeitskonstanten fir die Inaktivierung von sechs pathogenen
Mikroorganismen zusammen. Diese liegen im Bereich von 130 1/(mg-min) fr E. coli bis
0,84 1/(mg-min) flr Cryptosporidium parvum Oocyten.

UV-Strahlung (im UV-C-Bereich) wird seit Beginn des 20. Jahrhundert zur Desinfektion von
Wasser eingesetzt. Die Wirkungsweise ist in Abbildung 4 schematisch dargestellt. Die Nukle-
insduren der DNA weisen um 254 nm ein Absorptionsmaximum auf und Bestrahlung in
diesem Wellenlangenbereich fuhrt zu einer Dimerisierung der Nukleinsguren (Abbildung 4,
Beispiel Thymin-Dimer), die den Verlust der Reproduktionsféhigkeit der Zellen zur Folge hat.
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Die Inaktivierung mittels UV ist unabhangig von pH-Wert, Temperatur, Alkalinitat oder DOC-
Konzentration und die Bildung von Desinfektionsnebenprodukten ist minimal [EPA Guidance
Manual, 1999]. Allerdings kann die Inaktivierung durch die Prozesse der Photo- und Dunkel-
reaktivierung wieder riickgangig gemacht werden. Bei der Photoreaktivierung werden die
gebildeten Dimere mit Hilfe des Enzyms Photolyase, welches Energie Gber die Absorption
langerwelligen Lichts gewinnt, wieder gespalten, wahrend bei der Dunkelreaktivierung die
defekten DNA-Abschnitte ohne ein photoaktives Enzym ersetzt werden [Schlegel, 2007]
(Abbildung 4). Beide Reaktivierungsmechanismen fihren dazu, dass die UV-Desinfektion
keine langfristige Keimreduzierung garantiert [EPA Guidance manual, 1999].
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Abbildung 4: Schematische Darstellung von UV-Desinfektion und Reaktivierungsmechanismen nach
Masschelein [2002].

In Deutschland darf UV-Bestrahlung im Bereich von 240 — 290 nm gemaRB der Liste der Auf-
bereitungsstoffe und Desinfektionsverfahren nach TrinkwV 2001 § 11 zur Desinfektion
eingesetzt werden, allerdings muss die Aufrechterhaltung der Desinfektionskapazitat im Ver-
teilungsnetz gewahrleistet werden. Zusatzlich ist festgelegt, dass das Desinfektionspotential
von UV-Anlagen mindestens einer mikrobizid wirkenden Bestrahlung H von 400 J/m? ent-
sprechen muss [DVGW Arbeitsblatt W 294]. Eine Bestrahlung von 400 J/m? ist ausreichend
zur Inaktiverung von E. coli und weiteren Bakterien sowie Viren um mehrere log-Stufen. Fur
die Inaktivierung von Cryptosporidium parvum Oocyten sind hdhere Bestrahlungen von
80.000 J/m2 fur eine Inaktivierung um 2 log-Stufen notwendig [EPA Guidance Manual, 1999].
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2.6.2. Nebenproduktbildung: Nitrit

Ein wichtiges Nebenprodukt, welches beim Einsatz von UV-basierten Verfahren beachtet
werden muss, ist Nitrit. Der Grenzwert der Trinkwasserverordnung von 2001 liegt bei
0,5 mg/L Nitrit und am Ausgang des Wasserwerkes dirfen 0,1 mg/L nicht Gberschritten wer-
den.

Nitrit wird durch die Photolyse von Nitrat bei Wellenlangen tber 200 nm und anschlieBende
Radikal-Radikal-Reaktionen gebildet (Gl. 2.17) [Thomson, 2004]. Ein ausfuhrliches Reakti-
onsschema wird bei Mack & Bolton [1999] und Mark et al. [1996] gegeben.

NO,” — =20 yNQO, e+Qe"

2NO, +H,0 > NO, +NO, +2H"

(Gl. 2.17)

Infolge des geringen molaren Absorptionskoeffizienten von Nitrat von ¢ = 4 L/(mol-cm) bei
254 nm [Oppenlander, 2003] erfolgt die Umsetzung von Nitrat zu Nitrit vergleichsweise lang-
sam.

Bei der VUV-Bestrahlung entsteht Nitrit durch Reaktion von Nitrat mit solvatisierten Elektro-
nen und Wasserstoffatomen, die bei der Photolyse von Wasser gebildet werden (Gl. 2.18)
[Gonzalez & Braun, 1995].

NO, +He — NO,He™ « (NO,®)* +H*

NO, +e,, — (NO,)*

NO,He™ — NO, ¢ +HO" (Gl. 2.18)

2NO,* & N, O,

N,O, +H,0 - NO, +NO, +2H"
Die Bildungsrate von Nitrit ist stark abh&ngig von Sauerstoffgehalt und Temperatur, da solva-
tisierte Elektronen und Wasserstoffatome schnell mit Sauerstoff reagieren. Nach Gonzalez &
Braun [1996] erreicht die Nitritkonzentration in Gegenwart von NOM maximal 10 % der Nit-
ratkonzentration, wobei gleichzeitig ein Abbau organischer Substanz erfolgt.

2.6.3. Nebenproduktbildung: Bromat

Beim Einsatz von Ozon in bromidhaltigen Wassern muss auf die Bildung von Bromat geach-
tet werden [von Gunten, 2003b]. Bromat wird als krebserregend eingestuft und der
Grenzwert von U.S. EPA, Européischer Union und deutscher Trinkwasserverordnung liegt
bei 10 ug/L. Die Entstehung von Bromat aus Bromid erfolgt auf zwei Wegen (Gl. 2.16): (a)
durch eine direkte Oxidation mit Ozon und (b) durch Oxidation mit Ozon und Hydroxylradika-
len in Kombination [Ratpukdi, 2011].
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(a) HOBr

O Tl O

Br—=—» OBr ——» Brog'&> BrOs

f \ 003/ BrOy O_3>BFO3-

Br -9 HOBr/OBr

(Gl. 2.16)

2.6.4. Nebenproduktbildung: Chlorit, Chlorat und Perchlorat

Die Oxidation von Chlorid durch Hydroxylradikale erfolgt analog zur Umsetzung von Bromid
[von Gunten, 2003b]. Chlorid wird zu hypochloriger Saure/Hypochlorit (CIOH/CIO) und weiter
tber Chlorit (ClOy) zu Chlorat (ClO3’) und Perchlorat (HCIO,) oxidiert. Die Bildung von Chlo-
rit, Chlorat und Perchlorat ist vor allem aus der elektrolytischen Herstellung von
Chlorspezies, z. B. mittels Diamantelektroden, bekannt [Bergmann & Rollin, 2007]. Nach von
Gunten [2003b] kann die Umsetzung von Chlorid durch Hydroxylradikale im Trinkwasserbe-
reich meist vernachlassigt werden, weil die Oxidation von Chlorid zu Hypochlorit eine sehr
schnelle Riuckreaktion aufweist, die dazu fuhrt, dass nur sehr geringe Hypochloritkonzentra-
tionen erreicht werden. Chlorit hat einen Grenzwert von 0,2 mg/L [TrinkwV, 2001] und
Chlorat sowie Perchlorat sind in Deutschland noch nicht reguliert. In der Schweiz gibt es fur
Chlorat einen Grenzwert von 0,2 mg/L [von Gunten, 2003b] und derzeit wird in Kalifornien
Uber einen Richtwert far Perchlorat von 0,01 mg/L diskutiert.

2.6.5. DOC-Abbau

Die in natirlichen Wassern vorkommenden organischen Kohlenstoffverbindungen werden
als NOM bezeichnet und kénnen mit Hilfe des Summenparameters DOC (dissolved organic
carbon) quantifiziert werden. Der Gehalt an NOM beeinflusst die meisten Abbauprozesse,
z. B. durch Konkurrenzadsorption oder das Abfangen von Radikalen, und ist zudem die Aus-
gangssubstanz fur Desinfektionsnebenprodukte und eine potentielle Energiequelle fir
Mikroorganismen [Buchanan, 2006]. Aufgrund dieser Eigenschaften ist die Reduzierung der
NOM-Konzentration ein wichtiges Ziel der Trinkwasseraufbereitung.
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3. Material und Methoden

3.1. Gewasserparameter

DOC
Der geldste organische Kohlenstoff (DOC, dissolved organic carbon) wurde nach DIN 1484
als NPOC (non-purgable organic carbon) an einem Shimadzu TOC-5000 gemessen.

SAK, Transmission, SSAK
Der spektrale Absorptionskoeffizient (SAK) bei 254 nm wurde nach DIN 38404—-3 mit einem
Spektrophotometer (UV VIS Spekol von Zeiss, UV-1800 von Shimadzu) in einer 5cm-

Klvette bestimmt und auf die Absorption pro m umrechnet. Zwischen SAK und Transmission
T (in %) einer Lésung besteht folgender Zusammenhang:

T
~109 {00
SAK=———2 (Gl. 8.1)
0,01
Bezieht man den SAK (in 1/m) auf den DOC-Gehalt der Lésung (in mg/L) ergibt sich der
spezifische spektrale Absorptionskoeffizient (SSAK).

LC/OCD

Mit der LC/OCD (liquid chromatographie/organic carbon detection) kann eine qualitative Be-
schreibung des NOM erfolgen. Die LC/OCD-Chromatogramme wurden am Institut fir
Wasserressourcen und Wasserversorgung der Technischen Universitdt Hamburg-Harburg
sowie an der Professur Wasserversorgung des Instituts fir Siedlungs- und Industriewasser-
wirtschaft der TU Dresden aufgenommen. Das Verfahren wurde wie bei Osterwald [2009]
und Huber et al. [2011] beschrieben angewandt. Die organischen Wasserinhaltsstoffe wer-
den in einer Toyopearl HW-50S S&ule (Tosoh Biosep) getrennt und nach Oxidation durch
UV-Bestrahlung bei 185 nm (GANTzEL-DUnnfilm-Reaktor) wird das gebildete Kohlendioxid
mittels Infrarotdetektor erfasst. Der gelchromatographisch erfassbare Anteil des DOC wird in
funf Fraktionen (mit steigender Retentionszeit) unterteilt: Biopolymere, Huminstoffe, Humin-
stoffhydrolysate (sog. Building Blocks), niedermolekulare S&uren sowie niedermolekulare
Neutralstoffe [Huber & Frimmel, 1996; Huber, 2011].

Anionen

Die Anionen Chlorid, Nitrat, Nitrit und Sulfat wurden nach DIN EN ISO 10304—1 mittels lo-
nenchromatographie an einem Dionex DX-100 mit der Saule AS12 (Dionex) bestimmt. Der
verwendete Eluent bestand aus 1,8 mmol/L Na,CO3; und 0,8 mmol/L NaHCO; und wurde mit

einer Flussrate von 1,5 mL/min betrieben.
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Die Analyse von Bromid und Bromat erfolgte beim DVGW-Technologiezentrum Wasser, Au-
Benstelle Dresden mittels lonenchromatographie nach DIN EN ISO 10304-4. Die
Bestimmungsgrenze fir beide lonen lag bei 0,1 pg/L.

Séurekapazitat
Die Saurekapazitat bis pH = 4,3 (Ks43) wurde in Anlehnung an DIN 38409-7 durch die Be-
stimmung des Farbumschlages von Methylorange bei Titration mit 0,1 mol/L HCI ermittelt. In

den untersuchten Wassern (siehe Abschnitt 3.2) kann die Saurekapazitat der Konzentration
an Hydrogencarbonat (in mmol/L) gleichgesetzt werden.

Leitt&higkeit und pH-Wert
Leitfahigkeit und pH-Wert wurden mit dem Universalmessgerat Multiline P4 von WTW und
den Elektroden Sentix 61 (pH-Wert) und TetraCon 325 (Leitfahigkeit) gemessen.

3.2. Verwendete Wéasser

Die Versuche zum Abbau der Geruchsstoffe wurden in Reinstwasser (Millipore-Anlage, Stu-
fell), Leitungswasser, Wasser aus dem Wasserwerk (WW) Coschlitz nach
Flockungsmittelzugabe sowie Wasser aus den Talsperren (TS) Klingenberg und Cranzahl®
durchgefiihrt. Die wichtigsten wasserchemischen Parameter wurden regelmaBig bestimmt
und die mittleren Messwerte fir den Untersuchungszeitraum sind in Tabelle 3 zusammenge-
stellt.

Tabelle 3: Im Beprobungszeitraum gemessene Wasserparameter.
*Orientierungswert, n. n. - nicht nachweisbar; n. b. - nicht bestimmt

DOC SAK SSAK T(1cm) pH Leitfahigkeit
mg/L 1/m Y% puS/cm
Reinstwasser 0,1* 0 n. b. 100 5,6 n.n.
Leitungswasser 1,7+0,1 2,7 1,6 94 8,0 n. b.
WW Coschiitz 1,9 3,4 1,8 92 6,7 163
TS Klingenberg 3,0+0,3 6,7+1,1 2,2+0,3 86+2 6,9+0,4 14745
TS Saidenbach 3,6+0,5 8,0+1,2 2,2+0,3 83+2 7,6+0,8 228+12
TS Cranzahl 3,310,4 8,3+1,1 2,5+0,3 83+2 6,910,3 9414
Tabelle 3 (Fortsetzung)
HCOs cr NO; S0,”
mmol/L mg/L mg/L mg/L
Reinstwasser n. n. n. n. n. n. n.n.
Leitungswasser 1,5+0,03 9,9 14,1 32,2
WW Coschitz 0,25 9,3 10,5 31,7
TS Klingenberg 0,310,083 9,5+0,8 10,5+1,1 24,1+1,1
TS Saidenbach 0,47+0,05 17,4414 15,7+2,0 36,7+3,0
TS Cranzahl 0,30£0,04 2,410,3 2,8+0,3 20,4+0,6

¥ Im Untersuchungszeitraum 2007 - 2009 wurde vor allem Wasser aus der TS Klingenberg fiir die
Versuche verwendet. Nach Ablassen der TS Klingenberg zur Instandsetzung der Sperrmauer, wurden
die Versuche in Wasser aus der TS Cranzahl durchgefihrt.
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Die Trinkwassertalsperren Cranzahl, Klingenberg und Saidenbach wurden flr die Untersu-
chungen zum Vorkommen biogener Geruchsstoffe ausgewahlt, weil in diesen Talsperren
bereits wiederholt das Vorkommen von Geruchstoffen festgestellt wurde. Eine Charakterisie-
rung der Trinkwassertalsperren gibt Anhang A.1. Die Talsperre Klingenberg besitzt eine
besondere Bedeutung fir die Trinkwasserversorgung der Stadt Dresden. Das Wasserwerk
Dresden Coschitz bereitet taglich 50-60.000 m3® Wasser aus den Talsperren Klingenberg
und Lehnmuhle auf. Die Trinkwasseraufbereitung im WW Cosch(tz beinhaltet folgende Ver-
fahrensschritte: Flockung mit Aluminiumsulfat, Flockungsfiltration Gber Schnellfilter,
Aufhartung und Desinfektion mit Chlordioxid. Beim Auftreten von Geruchsstoffen im Roh-
wasser erfolgt nach der Zugabe des Flockungsmittels die Zudosierung von Pulveraktivkohle.

3.3. Geruchsstoffanalytik

Die Geruchsstoffe wurden mittels Gaschromatographie/Massenspektrometrie (GC/MS) be-
stimmt und zur Probenvorbereitung wurden FlUssig-Flissig-Extraktion (LLE) und
Festphasenmikroextraktion (SPME) etabliert.

Die verwendeten Geruchsstoffstandards (Tabelle 4) wurden teilweise als Lésung in Methanol
(MeOH) geliefert oder die Feststoffe wurden mit Methanol oder Methanol/Wasser (1:1) ge-

I6st. Die weiteren Stammlésungen wurden mit Reinstwasser angesetzt.

Tabelle 4: Untersuchte Geruchsstoffe und interne Standards.

Geruchsstoff Hersteller

(+/-)-Geosmin Supelco (100 pg/mL, MeOH)
2-MIB Supelco (100 pg/mL, MeOH)
(+/-)-Geosmin-ds (interner Standard) Sigma-Aldrich

2-MIB-dj3 (interner Standard) CDN Isotopes
2,4,6-Trichloranisol (TCA) Supelco (100 pg/mL, MeOH)
B-lonon Avocado Organics; Fluka
a-lonon Fluka

B-Cyclocitral Alfa Aesar

(-)-Borneol

1,4-Cineol Fluka

trans-Geranylacton Fluka

Octanal Fluka

2-Isopropyl-3-methoxypyrazin (IPMP)  Supelco (100 pg/mL, MeOH)
2-1sobutyl-3-methoxypyrazin (IBMP) Supelco (100 pg/mL, MeOH)

Die Auswahl der Geruchsstoffe erfolgte anhand der Literatur [JUttner, 2002] und der in der
Diplomarbeit von K. Ziegert [2004] durchgeflhrten Untersuchungen von Wasserproben der
Talsperre Klingenberg. Die quantitative Erfassung wurde nur fir Geosmin und 2-MIB etab-
liert, da diese Stoffe weltweit als haufigste Ursachen flr einen erdig/modrigen Geruch
genannt werden und eine sehr niedrige Geruchsschwellenkonzentration aufweisen. Die wei-

teren aufgefiihrten Geruchsstoffe wurden qualitativ erfasst.



30 3. Material und Methoden

3.3.1. Fliussig-Flissig-Extraktion

Fir die Flussig-Flissig-Extraktion wurden 1,0 g NaH,PO, und 5,0 g NaCl in einen 50 mL-
Kolben eingewogen und 25 mL Wasserprobe zugegeben. Fir quantitative Bestimmungen
wurden die Proben mit 50 uL des internen Standards Geosmin-ds bzw. 2-MIB-d; (100 pg/L)
versetzt. Die Extraktion mit 1 mL n-Hexan erfolgte in einem Zeitraum von 50 min auf dem
Schittler bei einer Geschwindigkeit von 300 1/min. Danach wurde die L&sung mit
22 mL NaH,PO./NaCl-Lésung (1 g NaH.PO,, 5 g NaCl auf 25 mL) aufgeflillt und die organi-
sche Phase abgetrennt. Diese wurde anschlieBend mittels Na,SO, (wasserfrei) getrocknet
und in ein Analysenvial Uberfihrt. Mit der LLE-GC/MS wurde quantitativ in einem Konzentra-
tionsbereich von 0,02 - 100 pg/L gearbeitet.

3.3.2. Festphasen-Mikroextraktion

Die Anreicherung erfolgte an einer Divinyloenzen/Carboxen/Polydimethylsiloxan-Faser
(DVB/CAR/PDMS, 2 cm, Filmdicke 50/30 um) von Supelco im Gasraum Uber der Probe. Ex-
traktion und Desorption wurden mit dem Autosampler Combi PAL durchgefiihrt. Bei der
Etablierung der SPME-Methode wurde zunéchst der Einfluss von Salzzugabe, Extraktions-
zeit und -temperatur sowie Desorptionszeit und -temperatur auf die Anreicherung von
Geosmin und 2-MIB untersucht. Ziel war die angereicherte Stoffmenge zu maximieren, um
moglichst niedrige Nachweisgrenzen zu erreichen, aber gleichzeitig einen hohen Proben-
durchsatz zu gewahrleisten.

Tabelle 5: Optimierung der SPME.

Parameter variierter Bereich Bedingung nach Optimierung
Anreicherungszeit 5....60 min 35 min
Anreicherungstemperatur 20....80 °C 70 °C
Salzzugabe 0....3gNaCl 29
Desorptionstemperatur 210....260 °C 260 °C
Desorptionszeit 1....6 min 1 min

Eine Extraktionstemperatur von 70 °C und eine Salzzugabe von 2 g NaCl wurden als Opti-
mum gewahlt, da die angereicherte Stoffmenge bei einer weiteren Erhéhung kaum noch
anstieg. Die Optimierungsversuche zeigten, dass die Gleichgewichtseinstellung zwischen
Lésung und Gasphase bzw. Faser und Gasphase auch nach 60 min nicht vollstdndig abge-
schlossen ist. Um einen héchstmdglichen Probendurchsatz zu gewahrleisten, wurde eine
Anreicherungszeit von 35 min gewahlt, die der Zeit des GC-Temperaturprogramms fiir die
Trennung der Geruchsstoffe entspricht. Somit konnte wahrend der GC/MS-Messung einer
Probe die néchste Probe extrahiert werden.
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Nach der Optimierung erfolgte die Anreicherung bei folgenden Bedingungen: 10 mL der Pro-
benlésung wurden in ein 20 mL-Vial mit Schraubdeckel geflllt und mit 2 g getrocknetem
NaCl versetzt. Die Probe wurde 35 min bei 70 °C unter konstanter Durchmischung mit einem
Magnetrihrer bei einer Rihrgeschwindigkeit von 400 1/min extrahiert. Der Arbeitsbereich fir
die SPME-GC/MS lag bei 1-200ng/L. Es wurden Nachweisgrenzen im unteren ng/L-
Bereich erreicht, beispielsweise lag die Nachweisgrenze flr die in Abbildung 5 gezeigte Ka-
librierung bei 2,3 ng/L fir Geosmin und 4,1 ng/L fir 2-MIB (Irrtumswahrscheinlichkeit: 1 %).
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Abbildung 5: Kalibrierung fir Geosmin und 2-MIB mittels SPME-GC/MS von September 2011 (inter-
ner Standard: Geosmin-ds, 50 ng/L).

Verhéltnis Peakflache

3.3.3. Trennung und Detektion mittels GC/MS

Es wurde mit einem Thermo Trace GC Ultra mit DSQ Massenspektrometer gearbeitet. Fir
beide Injektionsarten (FlUssiginjektion und Desorption der Faser) wurde ein gerader Glas-
Liner mit 2 mm Durchmesser genutzt. Nach LLE wurde 1 puL des Hexanextraktes in das
GC/MS-System injiziert. Die Injektion erfolgte bei 40 °C und geschlossenem Splitventil, das
Lésungsmittel wurde bei 200 °C im Injektor verdampft und nach 1,1 min wurde das Splitventil
gedffnet, um das Inlet auszuheizen. Fir die SPME-Methode erfolgte die Desorption bei
260 °C und geschlossenem Spilitventil fir 1 min, anschlieBend wurde die Faser bei gedffne-
tem Splitventil ausgeheizt und die Inlettemperatur auf 70 °C, die Temperatur des
Extraktionsschrittes, heruntergesetzt. Die Trennung der Analyten erfolgte auf der GC-Séaule
Optima-5-Accent (25 um Innendurchmesser). Das Tragergas Helium wurde mit einer Fluss-
rate von 1,2 mL/min (FlUssiginjektion) bzw. 0,8 mL/min (SPME-Methode) betrieben. Das
Temperaturprogramm fiir die gaschromatographische Trennung der Geruchsstoffe ist in Ab-
bildung 6 dargestellt.
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Abbildung 6: GC-Temperaturprogramm fir die Analyse von Geruchsstoffen nach LLE und SPME.

Die Detektion mittels MS erfolgte nach ElektronenstoBionisation (Quelltemperatur: 200 °C).
Zur Quantifizierung der Geruchsstoffe wurde im SIM-Modus (single ion monitoring) gearbei-
tet, bei dem das charakteristischen Masse/Ladungs-Verhaltnis der Substanz erfasst wird. Flr
die qualitative Analyse der flliichtigen Substanzen in unbekannten Proben wurde im SCAN-
Modus im Masse/Ladungs-Bereich von 50 - 650 oder 50 - 200 gearbeitet.

3.4. Adsorption an Pulveraktivkohle

3.4.1. Versuchsdurchfiihrung

Die Adsorptionsversuche wurden an den Pulveraktivkohlen SA Super von Norit sowie MB4,
P800 und CCP40 von Donau Carbon durchgefiihrt*. Die Bestimmung der PorengréBenvertei-
lung der PAC erfolgte nach DIN 66135-4 durch Stickstoffadsorption am Institut fir
Technische Chemie der TU Dresden. Die Aktivkohlen wurden vor der Verwendung bei
150 °C getrocknet und als Suspension (Konzentration: 1 g/L) zugegeben. Zur Bestimmung
der Adsorptionskinetik wurden 550 mL Wasser (Reinstwasser, Wasser aus der TS Klingen-
berg) mit dem jeweiligen Geruchsstoff (Ausgangskonzentration: 100 ng/L) und mit 2,5 mg/L
(bei Reinstwasser) bzw. 3,6 mg/L (bei Talsperrenwasser) der Pulveraktivkohle (als Suspen-
sion) versetzt. Die Adsorption fand bei 20 °C und konstanter Durchmischung mit 400 1/min
statt. Nach der vorgegebenen Kontaktzeit wurde die Aktivkohle mittels eines Spritzenvorsatz-
filters (Cellulose-Nitrat-Filter, 0,45 um) von der Probe abgetrennt und die Geruchsstoffe
mittels SPME-GC/MS bestimmt. Zur Minimierung der Verfllichtigung der Geruchsstoffe wur-
de ein mdoglichst geringer Luftraum Uber der Probe gelassen, die Erlenmeyerkolben
verschlossen und ein Blindwert (ohne PAC-Zugabe) bei jedem Versuch mitgefihrt. Fir die
Aufnahme der Adsorptionsisothermen wurden 550 mL Wasser (Reinstwasser, Wasser aus
WW Coschitz nach Flockungsmittelzugabe oder Wasser aus der TS Klingenberg) mit dem

* Eine Charakterisierung der verwendeten Pulveraktivkohlen ist in der Diplomarbeit von Chr. Engel
(2008, TU Dresden) zu finden.
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jeweiligen Geruchsstoff (Ausgangskonzentration: 100 ng/L) und verschiedenen Volumina ei-
ner Pulveraktivkohlesuspension (Konzentration: 1 g/L) versetzt. Die Bedingungen flir den
Adsorptionsvorgang waren analog zu den Kinetikversuchen. Die Kontaktzeit betrug flr
Gleichgewichtsisothermen 24 h flir Geosmin und 48 h fir 2-MIB. Fir die Kurzzeit-Isothermen
betrug die Kontaktzeit 30 min, entsprechend den Bedingungen im WW Coschitz. Die DOC-
Isothermen fir die Adsorptionsanalyse wurden mit Wasser aus der TS Klingenberg und dem
WW Coschitz ohne Geruchsstoffzugabe analog zu den Adsorptionsversuchen aufgenom-
men. Der Summenparameter DOC wurde als MaB fir den Gehalt an organischen
Substanzen (NOM) bestimmt.

3.4.2. Adsorptionsmodellierung

Far die praktische Anwendung der Adsorption ist es wichtig die bendtigte Aktivkohlemenge
zum Erreichen eines bestimmten Aufbereitungszieles, z. B. Reduzierung der Geosminkon-
zentration um 90 % zur Behebung der organoleptischen Beeintrachtigung, zu kennen. Das
Programm BATCH 2.2 (entwickelt von E. Worch) berechnet anhand der Isothermenparame-
ter des Spurenstoffes und des konkurrierenden NOM die Restkonzentration des
Spurenstoffes in Ldsung fiir verschiedene Aktivkohledosierungen.

Die Bestimmung der Isothermenparameter K und n des Spurenstoffes erfolgte mit Hilfe des

Programms I1SO 3.2 (entwickelt von E. Worch) anhand der experimentell ermittelten Einzel-
stoffisothermen. Fir die Isothermenparameter des NOM wurde auf die Adsorptionsanalyse
zurlckgegriffen, bei der eine definierte Anzahl von fiktiven Komponenten, die sich in ihrer
Adsorptivitat (gegeben durch die Parameter K und n) unterscheiden, festgelegt wird. Mit Hilfe
des Programmes ADSANA 1.4 (entwickelt von E. Worch) wurde die berechnete DOC-
Isotherme durch Variation der Eingangskonzentration der fiktiven Komponenten an die expe-
rimentellen Daten angepasst.

Die Ideal Adsorbed Solution Theory (IAST) nutzt fir die Berechnung der Gemischadsorption

mittels BATCH die Einzeladsorptionsparameter von Spurenstoff und NOM (Abbildung 7).

Adsorptionanalyse: Einzelstoffisotherme:
fiktive Komponenten K, Nws Com
K, i, Co,i (ISO)
(ADSANA)
v

C=f(m,q/V)
[ (BATCH) ]

Abbildung 7: Adsorptionsmodellierung mittels IAST (Vorgehensweise und verwendete Programme),
(M — micropollutant).
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Es hat sich gezeigt, dass die IAST nicht immer geeignet ist, um die Gemischadsorption hin-
reichend genau zu beschreiben, deshalb kann auf weitere Modellansatze zurlickgegriffen
werden, bei denen die Eingangsdaten fir die Vorausberechnung der Gemischadsorption an-
gepasst werden [Worch, 2007].

Im Tracer-Modell erfolgt eine Anpassung der Isothermenparameter des Spurenstoffes fir die
Gemischadsorption. Aus der Gemischisotherme (Spurenstoffadsorption in Gegenwart von
NOM) und den fiktiven NOM-Komponenten werden korrigierte Isothermenparameter fir den
Spurenstoff mittels des Programms TRACER 2.1 (entwickelt von E. Worch) berechnet. Im
Tracer-Modell wird mit Konzentrationen auf Basis des Kohlenstoffgehaltes (in mg C/L) gear-
beitet. Die Isothermenparameter der fiktiven NOM-Komponenten (aus der
Adsorptionsanalyse) und die korrigierten Isothermenparametern des Spurenstoffes werden
dann im Programm BATCH zur Ermittlung der Restkonzentration des Spurenstoffes fir ver-
schiedene Aktivkohledosierungen verwendet. Eine schematische Darstellung der
Adsorptionsmodellierung mit Hilfe des Tracer-Modells zeigt Abbildung 8.

Adsorptionsanalyse: Gemischisotherme:
fiktive Komponenten g ="1(c)
Ki, ni, Co,i
(ADSANA)
v

korrigierte Isothermenparameter:

KM,korr.; nM, korr.
(TRACER)

y
Cc= f(mA/V)
‘ (BATCH) J

Abbildung 8: Adsorptionsmodellierung mittels Tracer-Modells (Vorgehensweise und verwendete Pro-
gramme).

Im EBC-Modell wird der mit dem Spurenstoff konkurrierende NOM-Anteil wird als eine hypo-
thetische Komponente EBC (equivalent background compound) beschrieben. Die
Isothermenparameter der EBC werden durch Anpassungsrechnung auf der Grundlage der
Gemischisotherme des Spurenstoffes in Gegenwart von NOM ermittelt. Dabei kénnen alle
drei Parameter der EBC, K, n und c,, angepasst werden oder die Isothermenparameter n
und K werden vom Spurenstoff Gbernommen und nur die Eingangskonzentration der EBC
wird bestimmt. Die Vorgehensweise ist in Abbildung 9 dargestellt. Zur Beschreibung der
Gemischadsorption mittels BATCH werden die Isothermenparameter von EBC und Spuren-
stoff herangezogen. Das EBC-Modell arbeitet mit molaren Konzentrationen.
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Einzelstoffisotherme: Gemischisotherme:
K, Nw, Com q="(c)
(1ISO)
|
v

Isothermenparameter der EBC:

KEesc, Nesc, Coeac
(TRACER)

v

Cc= f(mA/V) }
" (BATCH)

Abbildung 9: Adsorptionsmodellierung mittels EBC-Modell (Vorgehensweise und verwendete Pro-
gramme).

Zur Berechnung der bendtigten Aktivkohlemenge fir ein definiertes Aufbereitungsziel verof-

fentlichten Qi et al. [2007] einen vereinfachten Modellansatz fir Batch-Reaktoren, der auf
dem EBC-Modell beruht. Voraussetzung flir die Anwendung ist, dass die adsorbierte Menge
der EBC wesentlich grdBer ist als die adsorbierte Menge des Spurenstoffes. Fir ein NOM-
haltiges Wasser wird die Adsorptionsfunktion c/c, = f(ms/V) aufgenommen. Diese Funktion
und somit ebenso die prozentual entfernte Menge des Spurenstoffes sollen der Modellvor-
stellung nach unter den genannten Bedingungen unabh&ngig von der
Ausgangskonzentration ¢, sein. Im vereinfachten Modellansatz nach Qi et al. [2007] wird die
Funktion mathematisch mit einem Modell mit zwei Parametern, n; und A;, beschrieben. Bei-
de Parameter kdnnen aus der Adsorptionsfunktion durch lineare Regression ermittelt

werden.
|n{&— J _ lln[%j _In(A,) (Gl. 3.2)

mit: ¢, — Ausgangskonzentration des Spurenstoffes,
¢ — Gleichgewichtskonzentration des Spurenstoffes,
m, — Adsorbensmasse,
V — Volumen der Lésung
n;, A; — KenngréBen des Modells

Bei n; handelt es sich um den FREUNDLICH-Exponenten des Spurenstoffes und der Parame-
ter A; fasst die charakteristischen GréBen von Spurenstoff und EBC zusammen. Nach
Bestimmung dieser Parameter kann die prozentuale Entfernung flr andere Ausgangskon-
zentrationen ermittelt werden. Die bendtigte Adsorbensdosis zum Erreichen einer
bestimmten prozentualen Entfernung lasst sich wie folgt berechnen:

c K
Ma _ pm {ﬂ- J (Gl. 3.3)
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3.5. Ozonung

3.5.1. Versuchsdurchfiihrung

Far die Abbauversuche mittels Ozonung wurde Ozon mittels stiller elektrischer Entladung
oder VUV-Bestrahlung (Abschnitt 3.6.3 und 4.4.2) erzeugt. Flr die stille elektrische Entla-
dung wurde technischer Sauerstoff und ein Labor-Ozonisator 300 (Erwin Sander
Elektroapparatebau GmbH) verwendet und die erzeugte Ozonkonzentration im Gasstrom be-
trug 2 oder 5 g/m?3 bei einem Volumenstrom von 12 L/h. In den Versuchen wurde das Ozon
kontinuierlich mit Hilfe einer Fritte (5 cm Durchmesser, Porositat 1) in das mit den Geruchs-
stoffen (co =100 ng/L) versetzte Wasser (Volumen: 8L) eingeleitet. Es wurden zu
verschiedenen Zeitpunkten des Versuches Proben entnommen und die Ozon- und Geruchs-
stoffkonzentration bestimmt. In den Proben fur die Geruchsstoffbestimmung wurden
Restkonzentrationen an Ozon sofort mittels Zugabe von 1 mL 0,01 M Natriumthiosulfatl®-
sung gequencht, um die Reaktion zu beenden. In den Versuchen wurde der Einfluss von
DOC-Gehalt, Hydrogencarbonatkonzentration und pH-Wert auf die Ozonung sowie die Bil-
dung von Hydroxylradikalen (siehe Abschnitt 3.8) untersucht. Der DOC-Gehalt wurde variiert,
indem Wasser der TS Klingenberg zur partiellen DOC-Entfernung Gber Aktivkohle gefiltert

wurde.

3.5.2. Ozonbestimmung

Ozon in der Gasphase wurde nach der Generierung mittels Ozongenerator mittels Absorpti-
on bei 254 nm bestimmt (Erwin Sander Elektroapparatebau GmbH). Geléstes Ozon wurde
mittels DIN 38408-3 und mittels eines ozonselektiven Sensors (499 AOZ, Rosemount Analy-
tical) bestimmt. Bei der Bestimmung nach DIN 38408-3 wird die Entfarbung einer Kalium-
Indigotrisulfonatlésung spektrophotometrisch verfolgt. Der ozonselektive Sensor besteht aus
einer Teflonmembran sowie einer Goldkathode und Silberanode, an denen die Ozonkonzent-

ration amperometrisch bestimmt wird.

3.6. UV-basierte Verfahren

3.6.1. Aktinometrie

Fiar die Bestimmung der Strahlungsintensitdt bei 254 nm, auch bezeichnet als UV-C-
Leistung, wurde Kaliumferrioxalat (HATCHARD-PARKER-Aktinometer) verwendet, bei dem die
photoinduzierte Reduktion von Fe** zu Fe* in Anwesenheit von Oxalat verfolgt wird. Die
Herstellung des Aktinometers Kaliumferrioxalat erfolgte wie bei Hatchard & Parker [1956]
beschrieben.
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FOr den Versuch wurde eine 0,006 mol/L Aktinometerlésung verwendet, dazu wurden
2,947 g Aktinometerkristalle in 800 mL destilliertem Wasser geldst, mit 100 mL H,SO,-
Lésung (0,5 mol/L) versetzt und anschlieBend mit destilliertem Wasser auf 1 L aufgefillt. Die
Bestrahlung erfolgte unter Ausschluss von Tageslicht und zu verschiedenen Bestrahlungs-
zeiten wurden Proben entnommen, in denen der Fe**-Gehalt nach Komplexierung mit 1,10-
Phenanthrolin bei 512 nm photometrisch bestimmt wurde [ausgewahlte Methoden]. Aus der
Menge an gebildeten Fe**-lonen fiir jeden Zeitabschnitt At lasst sich mit der in der Literatur
dokumentierten Quantenausbeute von @ = 1,25 [Hatchard & Parker, 1956] die Anzahl der
absorbierten Photonen g.ss (in mol/s) berechnen?:

2+
Qabs Z% (Gl. 3.4)
Der Anteil der absorbierten Photonen g.»s (in mol/s) im Verhéltnis zu den durch die Strah-
lungsquelle ausgesandten Photonen q, lasst sich Uber die Bestrahlungsstarke, die von
einem Sensor am Rand des Reaktors erfasst wird, ermitteln [Hoyer, 1992].
Gavs _4_Ea (GI. 3.5)
9o Ey

mit:  Ex— Sensorsignal bei Durchfluss des Aktinometers
Ey — Sensorsignal bei Durchfluss von Wasser

Die Leistung des Strahlers Pyy.c (in W) lasst sich tUber die Energie von einem mol Photonen
von 4,71-10° J berechnen [Hoyer, 1992].

Py_c =q,-4,71:10° J/mol (Gl. 3.6)

Die Bestrahlungsleistung in einem zylindrischen Reaktor (mit Bestrahlung von innen nach
auBen) in einem bestimmten Abstand r von der Strahlungsquelle kann nach Gl. 3.7, einer
modifizierten Form des LAMBERT-BEER’schen Gesetzes, berechnet werden [Masschelein,
2002; Braun, 1993].

r

P =pP°.-T.q0®c(r) (Gl. 3.7)
r

mit: rr— Tauchrohrradius, r— Abstand von der Strahlungsquelle

Die Bestrahlungsstéarke E im Abstand r von der Strahlungsquelle kann nach Gl. 2.4 berech-
net werden, wobei die Mantelflache Ay im Abstand r als bestrahlte Flache eingesetzt wird.

® Zur Unterscheidung des Symbols g fiir die Beladung und g fir die Anzahl an Photonen, werden nur
bei letztgenanntem Indizes verwendet.
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3.6.2. Biodosimetrie

Zur Bestimmung der Bestrahlung H im UV-C-Bereich wurde die Biodosimetrie mit Sporen
von Bacillus subtilis ATCC 6633 eingesetzt. Mit diesen Sporen kann die flr die Desinfektion
benétigte Bestrahlung von 400 J/m? bei einer Reduzierung um 2 log-Stufen nachgewiesen
werden. Die Reduktion um 4 log-Stufen erfolgt bei den B. subtilis Sporen bei 600 J/m?
[DVGW Arbeitsblatt W 294]. Die Inaktivierung der fiir die Versuche eingesetzten Sporen von
B. subtilis ATCC 6633 muss in einer kalibrierten Laborbestrahlungsanlage nachgewiesen
werden. Dieser Nachweis erfolgte bei der Gesellschaft zur Férderung von Medizin-, Bio- und
Umwelttechnologien e. V. (GMBU) in Halle gemaB ONORM M 5873-1. Die Anzucht und
Keimzahlbestimmung der B. subtilis-Sporen wurde nach dem DVGW Arbeitsblatt W 294
durchgefiihrt. Fir die Durchfihrung der Biodosimetrieversuche wurden 10 L Leitungswasser
(mind. 30 min vor dem Versuch entnommen) mit den Sporen versetzt (N,=2:10* — 5-10*
KbE). Diese Lésung wurde in kontinuierlicher Versuchsfihrung bestrahlt und nach jedem
vollstandigen Durchlauf durch den UV-Reaktor wurde eine Probe enthommen, in der die
Keimzahl nach DVGW Arbeitsblatt W 294 bestimmt wurde. Die Inaktivierungskurve der
Sporen von B. subtilis ATCC 6633 ergibt sich aus der logarithmischen Auftragung der kolo-
niebildenden Einheiten (KbE) vor und nach der UV-Bestrahlung (N, bzw. N) gegen die
Bestrahlungszeit t,. Der lineare Teil der Inaktivierungskurve kann mit Hilfe folgender Glei-
chung beschrieben werden:

H

Gl. 3.8
5 ( )

N
Iog(sza—b-tH =a-b

0
Aus der Inaktivierungskurve kann die Bestrahlungszeit ty fir die Reduzierung um 2 log-
Stufen bestimmt werden. Mit der aus dem Nachweis gemaB ONORM M 5873-1 bekannten
Bestrahlung H (zur Reduzierung von 2 log-Stufen) und der im Versuch bestimmten Bestrah-

lungszeit t,; kann nach Gl. 2.5 die mittlere Bestrahlungsstarke E ermittelt werden.

3.6.3. Ozongenerierung mittels VUV-Bestrahlung

Die Ozongenerierung mittels VUV erfolgte extern in einem zweiten UV-Reaktor oder intern
im Inneren des Tauchrohres des UV-Reaktors. Ozon wurde aus technischem Sauerstoff,
Druckluft oder (Umgebungs-)Luft generiert. Uber die Gaszufuhr (bei Sauerstoff oder Druck-
luft) oder einen Injektor nach dem Venturiprinzip (Mazzei Injector Corporation), der in den
Kreislauf des Versuchsaufbaus integriert war, wurde der Gasstrom erzeugt, der Uber die
VUV-Strahlungsquelle geleitet wurde. Die Ozonkonzentration im Gasstrom wurde nach DIN
19627 bestimmt, indem das ozonangereicherte Gas in eine Kaliumiodidlésung eingeleitet
wurde, die anschlieBend mit Natriumthiosulfatlésung titriert wurde.
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3.6.4. Versuchsdurchfihrung

Far die Versuche wurden Quecksilber-Niederdruckstrahler mit verschiedener Leistung und
Emission bei 254 nm (UV-Strahler) und bei 254 und 185 nm (VUV-Strahler) eingesetzt (siehe
Tabelle 6).

Tabelle 6: Ubersicht der eingesetzten UV-Strahler.

Emissionsbereich Leistung Bogenlange
W mm
254 nm 11 155
(UV-Strahler) 21 356
60 375
254 und 185 nm 11 155
(VUV-Strahler) 21 356
60 375

Die Strahler sowie die UV-Reaktoren wurden von der UMEX GmbH Dresden zur Verfligung
gestellt. Die UV-basierten Versuche wurden in Edelstahl-Reaktoren mit negativer Bestrah-
lungsgeometrie durchgefuhrt. Im Zentrum des Reaktors befindet sich ein Tauchrohr aus
Quarzglas, welches Strahler und zu behandelndes Wasser voneinander trennt. Je nach Art
des Quarzglases wird nur Strahlung im UV-Bereich oder Strahlung im UV- und VUV-Bereich
durchgelassen. Die Bestrahlung (bei 254 nm) wurde am Rand des Reaktors mit einem nach
ONORM M 5873 kalibrierten Sensor {iberwacht. Es wurden mit Reaktoren mit unterschiedli-
chem Durchmesser gearbeitet, deren Eigenschaften in Tabelle 7 zusammengestellt sind. Fir
die eingesetzten UV-Systeme wurde eine Kurzbezeichnung aus Reaktordurchmesser und
Strahlerleistung verwendet, z. B. 40/11 fir den Reaktor mit 40 mm Durchmesser und 11 W
Strahlerleistung.

Tabelle 7: Ubersicht Uiber die eingesetzten UV-Reaktoren (R — Reaktor, T - Tauchrohr).

Radius R Radius T Lichtweg bestr. Volumen Mantelflache T
Bezeichnung rg rr / Vbestr. Ar
mm mm mm L cm?
40/11 19,25 11,5 7,75 0,116 112,0
40/21 19,25 11,5 7,75 0,267 257,2
40/60 19,25 11,5 7,75 0,281 271,0
76/21 38 16 22 1,329 357,9
76/60 38 16 22 1,400 377,0
88/11 43,25 11,5 31,75 0,846 112,0
110/21 55 16 39 3,097 357,9

Die Versuchsdurchfiihrung erfolgte im Rezirkulationsbetrieb, bei dem die jeweilige Versuchs-
l6sung (5-30L) aus einem VorratsgefaB im Kreislauf durch den UV-Reaktor gepumpt
wurde. Die Geruchsstoffkonzentration wurde mittels SPME-GC/MS in den zu verschiedenen
Zeitpunkten des Versuches entnommenen Proben bestimmt.
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In den Versuchen wurde der Einfluss von UV- und VUV-Bestrahlung, DOC, Hydrogencarbo-
nat, pH-Wert sowie dem Zusatz von Wasserstoffperoxid und Ozon untersucht. Es wurden
turbulente Strémungsverhaltnisse innerhalb des UV-Reaktors angestrebt, um das Wasser so
haufig wie méglich unmittelbar an die Wandung des Tauchrohres zu fihren, wo die Wirkung
(vor allem der VUV-Strahlung) um ein Vielfaches gréBer ist als am Reaktorrand [Grohmann,
2002]. Zudem sollte eine gleichméaBige Durchmischung der Versuchsldsung gewahrleistet
werden. Zur Abschéatzung der Strémungsverhéltnisse wurde die REYNOLDS-Zahl Re flr den
jeweiligen Durchfluss Q berechnet (Gl. 3.9). Als Richtwert fir eine turbulente Strémung gilt
Re = 2000. Die REYNOLDS-Zahlen fir den Reaktor mit 76 und 110 mm Durchmesser sind in
Anhang A.10 zusammengestellt.
v-A
mit: Q- Durchfluss, v- kinematische Viskositat des Wassers, A — Ringspaltflache

Re (Gl. 3.9)

Fir die durchflossene Ringspaltflache, die sich durch die zentrale Anordnung des Tauchroh-
res ergibt, wurde ein aquivalenter Durchmesser dsq, berechnet:
d,, =21 (Gl. 3.10)

dqu

mit: /- Lichtweg

Far die Untersuchung des Geruchsstoffabbaus mittels UV/H,O, wurde zu Beginn des Versu-
ches Wasserstoffperoxid zudosiert. Die eingesetzte Konzentration an Wasserstoffperoxid
wurde nach DIN 38409-15, mit den bei Klassen et al. [1994] beschriebenen Anpassungen,
bestimmt. Dazu wurde die Wasserstoffperoxidlésung mit Schwefelsaure angesauert und an-
schlieBend mit Kaliumpermanganat titriert. Da meist Uber den Farbumschlag von farblos
nach hellem pink titriert wird, wurde das nicht umgesetzte Kaliumpermanganat spektropho-
tometrisch bei 525 nm bestimmt. Der Titer der eingesetzten Kaliumpermanganatlésung
wurde durch Titration von Oxalsauredihydratlésung ermittelt.

Im Gegensatz zur Dosierung von Wasserstoffperoxid erfolgte die Zugabe von Ozon im
UV/Os;- und VUV/O3-Prozess kontinuierlich Gber einen Injektor nach dem Venturiprinzip (Ma-
zzei Injector Corporation), der Uber einen Bypass in den Kreislauf integriert wurde. Durch
den Bypass konnte der Anteil des Durchflusses Uber den Injektor und somit der Gasvolu-
menstrom reguliert werden. Ozon wurde mittels stiller elektrischer Entladung in einem
Ozongenerator (Sander Ozonisator) (siehe Abschnitt 3.5) oder mittels VUV-Strahlung (siehe
Abschnitt 3.6.3) erzeugt. Die interne Ozongenerierung mittels VUV war im Tauchrohr mit
32 mm Durchmesser mdglich, welches in den Reaktor mit 76 und 110 mm Durchmesser ein-
gesetzt werden konnte (siehe Tabelle 7).
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Das Luft/Ozon-Gemisch wird Uber den Injektor in das zu behandelnde Wasser eingeleitet,
welches zusétzlich noch im UV- oder UV- und VUV-Bereich bestrahlt wurde. Vor der Be-
stimmung der Geruchsstoffkonzentration in den Proben wurden Restkonzentrationen an
Ozon mit Natriumthiosulfat gequencht.

Abbildung 10a stellt einen Versuchsaufbau mit interner Ozongenerierung (Reaktor 76/21)

und Abbildung 10b einen Versuchsaufbau (Reaktor 40/11) mit externer Ozonerzeugung mit-
tels VUV-Strahlung dar.

""""""""""

-----------

Abbildung 10: Beispiele fir verwendete Laborversuchsanlagen.

Die Bestrahlungszeit fy, berechnet sich fir den Rezirkulationsbetrieb als Quotient aus be-
strahltem Volumen (siehe Tabelle 7) und Gesamtvolumen der Versuchslésung. Die Werte

der mittleren Bestrahlungsstarke E bei verschiedenen Transmissionen, die zusammen mit
der Bestrahlungszeit t, in die Berechnung der Bestrahlung H eingehen (siehe Gl. 2.5), wur-
den von der UMEX GmbH Dresden zur Verflgung gestellt (siehe Anhang A.8). Die
Berechnung der Werte fur die mittlere Bestrahlungsstarke durch die UMEX GmbH Dresden
basiert auf den Zylindermodell (Gl. 3.7). Aus der mit dem Sensor gemessenen Bestrahlungs-
stdrke am Rand des Reaktors bei Durchfluss von Reinstwasser wird auf die mittlere
Bestrahlungsstarke im Reaktor und die UVC-Leistung geschlossen. Aufgrund der langjéhri-
gen Erfahrungen des Herstellers von UV-Anlagen, UMEX GmbH Dresden, wurden noch
einige Modifizierungen an Gl. 3.7 vorgenommen, beispielsweise wurde die Absorption des
Quarzrohrs und Messfensters (ca. 5 — 10 % der Strahlung) sowie die Brechung berlcksich-
tigt. Die berechneten Werte (siehe Anhang A.8) sind nur bei vollstandiger Durchmischung
innerhalb des Reaktors gliltig.
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3.7. Bestimmung der Abbaukonstanten

Die direkte Photolyse eines Stoffes M lasst sich mit einem Geschwindigkeitsgesetz erster
Ordnung beschreiben [Parsons, 2004].

—M:k[M] (Gl. 3.11)
dt
Die Integration vom Zeitpunkt t = 0 bis zu einem spateren Zeitpunkt ¢ ergibt:
[M]t
j aM] _ jkdt (Gl. 3.12)
(Mjo [M]

Das Integral I&sst sich wie folgt I6sen:

=—kt oder  [M], =[M],e”™ (Gl. 3.13)

Durch Auftragen von In([M]/[M]o) Uber t lasst sich Gber den Anstieg der linearen Gerade die
Reaktionsgeschwindigkeitskonstante —k graphisch bestimmen. Fur bestrahlungsbasierte Re-
aktionen kann die Geschwindigkeitskonstante, statt wie Ublich auf die Zeit, auf die
Bestrahlung bezogen werden, die die prozessrelevanten Angaben Bestrahlungszeit ty und
mittlerer Bestrahlungsstarke enthalt (Gl. 2.5). Das bestrahlungsbasierte Geschwindigkeitsge-
setz lautet wie folgt:

_ M) =k, [M] bzw. In%:—kH-H (Gl. 3.14)

dH M,
Bolton & Stefan [2002] empfehlen die Verwendung bestrahlungsbezogener Geschwindig-
keitskonstanten, da zeitbasierte Geschwindigkeitskonstanten nicht vergleichbar sind, wenn
unterschiedlicher Versuchsaufbauten flr die Bestrahlung verwendet werden und die wich-
tigsten Bestrahlungscharakteristika (z. B. Bestrahlungsstérke, Transmission, optische
Weglange) nicht gegeben sind [Bolton & Stefan, 2002].

Die photoinitiierte Oxidation eines Substrates M kann mit einem Geschwindigkeitsgesetz
zweiter Ordnung beschrieben werden [Oppenlander, 2003]:
d[M]
dt

Dieses Geschwindigkeitsgesetz kann zu einem Geschwindigkeitsgesetz pseudo-erster Ord-

= K, [M][*OH] (Gl. 3.15)

nung vereinfacht werden, indem die Konzentration des Reaktionspartners (Hydroxylradikale)
mit in die Geschwindigkeitskonstante einbezogen wird:

—% = k'[M] mit: k'= k[*OH] (Gl. 3.16)
Analog zu Gl. 3.14 ergibt sich das bestrahlungsbasiertes Geschwindigkeitsgesetz:
_dM] [M],

= k', [M] bzw. In

—=—Kk",-H Gl. 3.17
T R ( )
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Voraussetzung fir diese Vereinfachung ist eine stationdre Hydroxylradikalkonzentration, die
sich bei einem stabilen Verhalinis zwischen der Bildung und dem Verbrauch der Hydroxylra-
dikale ergibt. Wahrend der Dauer des Abbauversuches miussen Hydroxylradikale immer
wieder neu erzeugt werden, z. B. Uber VUV-Bestrahlung oder die Photolyse von Wasser-
stoffperoxid. Die gebildeten Hydroxylradikale reagieren mit zahlreichen Wasserinhaltsstoffen,
den sog. Scavengern (S). Wenn der Hydroxylradikalverbrauch vor allem durch die
Scavenger bestimmt, deren Konzentration wahrend des Versuches kaum abnimmt (Gl.
3.18), stellt sich eine stationare Hydroxylradikalkonzentration ein und das Geschwindigkeits-
gesetz pseudo-erster Ordnung kann angewendet werden [Haag & Hoigné, 1985].

K, [M] << k,[S,] (Gl. 3.18)

3.8. Bestimmung der stationdren Hydroxylradikalkonzentration

Die stationare Hydroxylradikalkonzentration kann indirekt Gber die Umsetzung eines Refe-
renzstoffes bestimmt werden. Para-Chlorbenzoesaure (p-CBA) hat sich als geeigneter
Referenzstoff fir erweiterte Oxidationsverfahren erwiesen und wurde bereits flr die Be-
schreibung der Verfahren Ozonung [Peter, 2007; Rosenfeldt, 2006; Elovitz & von Gunten,
1999; Acero, 2001, Acero, 2003; Westerhoff, 2006], Peroxon (H.O,/O3) [Rosenfeldt, 2006;
Acero, 2003; Acero, 2001], UV/H.O, [Rosenfeldt, 2006; Rosenfeldt & Linden, 2007; Pereira,
2007] und UV/O; [Benitez, 2004] eingesetzt. Der Referenzstoff p-CBA reagiert sehr schnell
mit Hydroxylradikalen, wird aber nur vernachlassigbar langsam durch Ozon umgesetzt. Der
beobachtete Abbau von p-CBA kann mit dem Geschwindigkeitsgesetz pseudo-erster Ord-
nung beschrieben werden:

d[p—CBA]

S dt

Die im Versuch ermittelte Geschwindigkeitskonstante k’beinhaltet die stationare Hydroxylra-

= k'[p— CBA] = K ,cpa.on [P~ CBA][*OH] (Gl. 3.19)

dikalkonzentration [*OH]ss im System (Gl. 3.16). Mit der bekannten Reaktionskonstante
kocea-on = 5,010° L/(mol-s) und der gemessenen Geschwindigkeitskonstante k’kann die sta-
tiondare Hydroxylradikalkonzentration [*OH]ss berechnet werden [Haag & Hoigné, 1985]:
[¢OH]., ZKL (Gl. 3.20)
p—CBA,»OH

Die stationare Hydroxylradikalkonzentration ergibt sich aus einer konstanten Initiierung der
Hydroxylradikalbildung sowie einem Verbrauch der gebildeten Hydroxylradikale an
Scavengern:

[¢OH]q = formation rellte of e OH (Gl. 3.21)
scavenging rate

scavengingrate= Y kg -[S|]
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Aus dem Abbau des Referenzstoffes und der Kenntnis der Radikalfanger im System, kann
somit die Bildungskonstante fir Hydroxylradikale berechnet werden. Die typischen
Scavenger Hydrogencarbonat, Methanol (MeOH) und DOC weisen folgende Reaktions-
konstanten  auf:  Kucos..on =8,5:10° L/(mol's),  Kueom.-on = 8,9-10% L/(mol's)  und
kpoc.-or = 2,5-10* L/(mg-s) [Rosenfeldt, 2005].

Die berechnete Hydroxylradikalbildung wurde zur Berechnung der stationdren Hydroxylradi-
kalkonzentration unter den Bedingungen des Abbauversuches des Geruchsstoffes
verwendet (analog GI. 3.21). Aus der stationaren Hydroxylradikalkonzentration und der in der
Literatur gegebenen Reaktionskonstante der Geruchsstoffe mit Hydroxylradikalen lasst sich
die Abbaukonstante der Geruchsstoffe berechnen (analog p-CBA in Gl. 3.20). Die Vorge-
hensweise zur Berechnung der Geschwindigkeitskonstanten fiir den Geruchsstoffabbau
nach indirekter Bestimmung der Hydroxylradikalkonzentration in einem Modellsystem gibt
Abbildung 11 schematisch wieder. Die Versuche zum Abbau von p-CBA wurden in einem
Modellwasser (Reinstwasser mit 15 mmol/L Hydrogencarbonat) durchgefiihrt, damit der Re-
ferenzstoff nicht maBgeblich zur Radikalfangerkapazitat des Systems beitragt [Elovitz & von
Gunten, 1999]. Neben der Bestimmung der Hydroxylradikalkonzentration in einem Modell-
system, wurde die indirekte Bestimmung der Hydroxylradikalkonzentration auch direkt in den
fir die Versuche zum Geruchsstoffabbau verwendeten Wassern durchgefiihrt.

Exp. ermittelte Abbaukonstante f(ir
p-CBA im Modellwasser

> Stationare *OH- *OH-Bildungsrate
Konzentration
(im Modellsystem)

(k.on,pcea bekannt, Scavengingrate
des Modellwassers bekannt)

Berechnete Abbaukonstante flr | g Stationare +OH- dzelés\éllvrta]g]szrr]iﬁlzruggn

den Geruchsstoff Konzentration Geruchsstoffabbau

(Reaktionskonstante mit «OH (im Wasser des Abbauver- (DOC, Hydrogencar-
bekannt) suches) bonat,..)

Abbildung 11: Berechnung der Geschwindigkeitskonstanten fiir den Geruchsstoffabbau nach indirek-
ter Hydroxylradikalbestimmung im Modellsystem.

Die Konzentration an p-CBA wurde mittels HPLC (Merck Hitachi) bestimmt. Die Trennung er-
folgte auf der Saule Reprosil Pur 120 C18 AQ 5 um (Trentec Analysentechnik) isokratisch
mit einem Fluss von 0,8 mL/min mit folgenden Eluenten: 80 % Eluent A (85 % HPLC-
Wasser, 15 % Acetonitril, 355 pL Trifluoressigsdure auf 1 L), 20 % Eluent B (10 % HPLC-
Wasser, 90 % Acetonitril, 355 pL Trifluoressigsaure auf 1 L). Der Analyt wurde mit einem
Photodiodenarraydetektor bei 236 nm detektiert.
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3.9. Bewertungskriterium EE/O

Far den Vergleich von AOPs flihrten Bolton et al. [1996] das Bewertungskriterium ,electrical
energy per order® (EE/O) ein. EE/O ist die elektrische Energie, die aufgewendet werden
muss, um die Konzentration eines Spurenschadstoffes um eine GréBenordnung zu reduzie-
ren. Voraussetzung fir die Anwendung dieses Bewertungskriteriums ist, dass der Abbau
einer Kinetik pseudo-erster Ordnung folgt, also unabhangig von der Ausgangskonzentration
ist. FUr Batchsysteme berechnet sich EE/O (in kWh/m?3) nach folgender Gleichung:

EE/ 0~ P 11000 (Gl. 3.22)

V.60 Iog(c"j
C

mit: P — elektrische Leistung [W], V- Volumen an behandeltem Wasser,
t— Behandlungszeit [min], ¢, — Ausgangskonzentration des Spurenstoffes,
¢ — Konzentration des Spurenstoffes

Man kann ebenso direkt die Geschwindigkeitskonstante k' (in 1/min) einsetzen:
P-384
V- k'

Far die UV-basierten Verfahren wird die elektrische Leistung des Strahlers als Energiever-

EE/O= (Gl. 3.23)

brauch herangezogen. Bei der Verwendung von Ozon, welches aus Sauerstoff durch stille
elektrische Entladung erzeugt wird, setzt man einen Energieverbrauch von 12 kWh je kg
Ozon an. Wasserstoffperoxid kann als gespeicherte elektrische Energie betrachtet werden
und 1 kg H.O, entspricht 10 kWh [Mller & Jekel, 2001]. EE/O ist als VergleichsgréBe unab-
héngig von Bestrahlungsstarke, Durchfluss und Reaktorvolumen, wenn der Abbau dem
Geschwindigkeitsgesetz pseudo-erster Ordnung folgt [Bolton & Cater, 1994].

3.10. Desinfektion und Wiederverkeimung

Zur Bestimmung der Desinfektionsleistung des UV-Systems wurden dem im Versuch ver-
wendeten Oberflachenwasser coliforme Keime oder Umweltkeime zudotiert, die aus
Abwasser bzw. Talsperrensediment isoliert wurden. Die Bestimmung der koloniebildenden
Einheiten (KbE) erfolgte durch Ausplattieren nach DIN EN ISO 8199 unter Verwendung von
TTC Azid Agar fur die coliformen Keime und DEV N&hragar fir die Umweltkeime. Als weitere
Methode zur Bestimmung von coliformen Keimen und E. coli wurde das Verfahren Colilert-18
der Firma IDEXX verwendet, das auf dem MPN-Verfahren nach DIN EN ISO 9308-3 basiert.
Die dotierten Wésser wurden in kontinuierlichem Versuchsbetrieb bestrahlt und zur Bestim-

mung der Keimzahlreduzierung wurden nach jedem Durchlauf Proben enthommen.
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Nach Abschluss des Versuches wurde die Wiederverkeimung des behandelten Wassers bei
verschiedenen Temperaturen (4 °C, 22 °C und 36 °C) und bei Lichtausschluss und unter Ta-
geslicht Uber 1-4 Tage untersucht. Zudem wurde der Einfluss der Sekundar-
desinfektionsmittel Hypochlorit (zugegeben als Calciumhypochlorit) und Silber (zugegeben
als Silbernitrat) auf die Wiederverkeimung tberprift.

3.11. Weitere Spurenstoffe

Zur Uberpriifung der Effizienz der UV-Verfahren wurde der Abbau von weiteren Spurenstof-
fen untersucht. Es wurden das Herbizid Atrazin sowie die Pharmakawirkstoffe lbuprofen,
Diclofenac, Naproxen und Phenobarbital ausgewahlt, deren wichtigste Eigenschaften in Ta-
belle 8 zusammengestellt sind. Atrazin, Naproxen und Phenobarbital wurden mittels
HPLC/DAD analysiert. Da Ibuprofen und Diclofenac chromatographisch nicht getrennt wer-
den konnten und lbuprofen zudem ein sehr schlechtes UV-Signal aufwies, wurden diese
beiden Substanzen mittels HPLC/MS/MS quantifiziert.

Tabelle 8: Eigenschaften der untersuchten Pharmawirkstoffe und des Herbizids.

Ibuprofen Naproxen
Summenformel C13H1802 C14H1403
0]
/O OO :
O
O . o
CAS-Nr. 15687-27-1 22204-53-1
Molekulargewicht 206,3 230,3
Einsatz/Wirkung Entziindungshemmer Entziindungshemmer, Schmerzmittel
Hersteller Cayman
Tabelle 8 (Fortsetzung)
Atrazin Diclofenac Phenobarbital
Summenformel CgH14C|N5 C14H11C|2N02 C12H12N203
/ Q 0 N 0
oz
N - W/
N \< Cl o) N
N / N N ‘
4< N4< O
Cl Cl
CAS-Nr. 1912-24-9 15307-86-5 50-06-6
Molekulargewicht 215,7 296,1 232,2
Einsatz/Wirkung Herbizid Schmerzmittel Antiepileptikum

Hersteller Ehrenstorfer Calbiochem Fragon
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Fir die Bestimmung mittels HPLC/DAD wurde ein Eluent aus 500 mL HPLC-Wasser, 25 mL
Acetonitril und 70 pL Essigsaure verwendet. Die Trennung erfolgte auf der Saule Pola-
ris 3 C18-Ether von Varian. Es wurde mit folgendem Pumpenprogramm bei einer
FlieBgeschwindigkeit von 0,45 mL/min gearbeitet:

Tabelle 9: Pumpenprogramm fur HPLC/DAD.

t [min] Acetonitril Eluent
0 20 % 80 %
8 80 % 20 %
20 80 % 20 %
25 20 % 80 %
31 20 % 80 %

Es wurden 100 pL Probe injiziert und die Quantifizierung erfolgte mit einem UV-Detektor
(Merck Hitachi L-4500) bei 224 nm far Atrazin und Naproxen und bei 208 nm flir Phenobar-
bital.

Das HPLC/MS/MS-System (HP 1100 HPLC mit AB Sciex 3200 Q Trap) arbeitete mit einer
Flussrate von 150 pL/min, einem Eluenten aus 95 % Methanol und 5 % HPLC-Wasser mit
Zugabe von 15 yL Ameisensaure und der Sédule Gemini-NX 3u C-18 von Phenomenex. Es
wurden 100 pL injiziert und folgendes Pumpenprogramm verwendet:

Tabelle 10: Pumpenprogramm fir HPLC/M/MS.

t [min] Wasser Eluent
0 50 % 50 %
0,5 50 % 50 %

5 0% 100 %
18 0% 100 %
20,5 50 % 50 %
56 50 % 50 %

Fir Diclofenac wurde der Massenlbergang m/z 293,9—249,8 und flr Ibuprofen
m/z 205,0—188 quantifiziert.

Die Kalibrierung erfolgte extern in einem Bereich von 25 — 500 pg/L. Dabei wurden folgende
Nachweisgrenzen erreicht: 11 pg/L flir Phenobarbital, 3 ug/L fir Atrazin, 13 pg/L fir Napro-
xen; 22 pg/L far Diclofenac und 21 pg/L far Ibuprofen. In den Versuchen wurden die Stoffe in
Mischung mit einer Ausgangskonzentration von jeweils 500 ug/L eingesetzt. Die Substanzen
wurden vor jedem Versuch eingewogen und im Ultraschallbad geldst.
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4. Ergebnisse und Diskussion

41. Geruchsstoffanalytik

Bei der Analytik der Geruchsstoffe lag der Fokus auf biogenen Geruchsstoffen, die in Trink-
wassertalsperren vorkommen, und dabei vor allem auf Stoffwechselmetaboliten benthischer
Cyanobakterien. Ziel der Untersuchungen war die Ursache fir die Geruchsbeeintrachtigun-
gen, die meist im FrGhsommer auftraten und als ,erdig‘ beschrieben wurden, zu finden.

4.1.1. Qualitative Untersuchungen

Von 2007 bis 2009 wurden die drei sachsischen Trinkwassertalsperren Klingenberg, Saiden-
bach und Cranzahl regelmaBig beprobt und auf Geruchsstoffe hin untersucht. In den Jahren
2007 und 2008 wurden vor allem qualitative Messungen an Freiwasserproben, Mischproben
benthischen (am Gewassergrund vorkommenden) Bewuchses sowie sogenannten ,Kréten-
hauten® durchgefiihrt (siehe Abbildung 12). Als ,Krétenhaut” wird Biomasse benthischer
Cyanobakterien bezeichnet, die sich wahrend einer Phase hoher Photosyntheserate und der
daraus folgenden Einlagerung von Sauerstoffblaschen in der Biomasse aus dem groBflachi-
gen Bewuchs am Gewassergrund lést und auf der Wasseroberflache treibt [Chorus &
Bartram, 1999]. Die Entwicklung der benthischen Cyanobakterien wahrend des Untersu-

Abbildung 12a: Benthische Cyanobakterien in Abbildung 12b: ,Krétenhaut” in der TS Saiden-
der TS Cranzahl, Sept. 2007 (Foto: F. Ludwig). bach (Foto: F. Ludwig).

Abbildung 13 und Abbildung 14 zeigen beispielhaft zwei GC/MS-Chromatogramme von Pro-
ben aus den Trinkwassertalsperren. Eine tabellarische Zusammenstellung der untersuchten
Proben und der mittels GC/MS im Scan-Modus erfassten potentiellen Geruchsstoffe ist in
Anhang A.3 zusammengestellt. Die Geruchsstoffe wurden anhand der Ubereinstimmung von
Retentionszeit und Massenspektrum mit einem Standard (Tabelle 4) oder mit Hilfe der Mas-
senspektrenbibliothek identifiziert.
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Abbildung 13: GC/MS-Chromatogramm einer ,Krétenhaut” aus dem Stauwurzelbereich der Talsperre
Klingenberg vom 12.06.2007.
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Abbildung 14: GC/MS-Chromatogramm einer Mischprobe benthischen Bewuchses aus der Talsperre
Cranzahl vom 6.06.2007.

In der Tabelle in Anhang A.3 wurden die erfassten Substanzen den vier Gruppen biogener
Geruchsstoffe nach Juttner [2002] zugeordnet (siehe Abschnitt 2.1.2).

Aus der Gruppe der schwefelhaltigen Geruchsstoffe wurde in den untersuchten Proben nur
Dimethyltrisulfid identifiziert, welches in zwei Biomasseproben von Cyanobakterien aus der
TS Cranzahl vorkam. Dimethyltrisulfid kann ab einer Konzentration von 10 ng/L mit dem Ge-
ruch verrottender Vegetation wahrgenommen werden [Peter, 2008]. Die beiden betroffenen
Proben zeichneten sich dadurch aus, dass sie nach einigen Tagen eine rote Farbung an-
nahmen. Die rote Farbung sowie das Auftreten von Dimethyltrisulfid deuten auf eine
bakterielle Zersetzung der Biomasse hin. Es ist unwahrscheinlich, dass schwefelhaltige Ge-
ruchsstoffe  die  jahrlich  auftretenden  Geruchsstoffbeeintrdchtigungen in  den

Trinkwassertalsperren hervorrufen.
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In den untersuchten Proben wurden eine Vielzahl von Aldehyden und Alkoholen (z. B.
Octanal, 1-Nonanol) identifiziert. Bei diesen Verbindungen kann es sich potentiell um Ge-
ruchsstoffe handeln, die als Lipoxygenase-Produkte von benthischem oder planktischem
Bewuchs freigesetzt werden. Aldehyde und Alkohole weisen ab Konzentrationen im pg/L-
Bereich meist einen fruchtigen oder seifigen Geruch auf, beispielsweise liegen die Geruchs-
schwellenwerte von Octanal und 1-Nonanol im Bereich von 1 —80 ug/L [Schnabel, 1988].
Lipoxygenase-Produkte werden erst unter Stressbedingungen und bei Zerstérung der Zellen
gebildet und freigesetzt, was dazu flihrt, dass die Probenahme, Probenvorbereitung und
analytische Bestimmung (Filtration, Zugabe von Salz oder Lésungsmitteln etc.) die Konzent-
ration dieser Stoffe deutlich erhdhen kann. Zudem tritt das Maximum der
Geruchsbeeintrachtigung bei dieser Gruppe erst am Ende der Blite auf [Watson, 1999; Jutt-
ner, 2002], so dass Lipoxygenase-Produkte ebenfalls als Hauptverursacher der jahrlich
auftretenden Geruchsstoffprobleme auszuschlieBen sind.

Bei den identifizierten Verbindungen B-Cyclocitral, B-lonon, a-lonon, 2,2,6-
Trimethylcyclohexanon, Geranylacteon, a-lonon und a-lonon-5,6-epoxid handelt es sich Ca-
rotin-Oxigenase-Produkte, die &hnlich wie die Lipoxygenase-Produkte bei Zellschadigung
gebildet und freigesetzt werden. Von diesen Verbindungen ist vor allem S-lonon aufgrund der
extrem niedrigen Geruchsschwellenkonzentration von 7 ng/L [Cortasis, 1995; Peter, 2008]
von Bedeutung. Infolge analytischer Probleme, die u. a. auf die sekundenschnelle Bildung
dieses Stoffes unter Stressbedingungen zurlickzufiihren sind, wurde diese Verbindung nur
im Zuge der Diplomarbeit von S. Prause im Jahr 2008 quantitativ bestimmt [Prause, 2008].
Die weiterhin erfassten Substanzen dieser Gruppe wurden aufgrund ihrer vergleichsweise
hohen Geruchsschwellenkonzentration als nicht relevant fiir die Verursachung der Geruchs-
stoffprobleme in den Trinkwassertalsperren eingestuft. Die Geruchsschwellenkonzentration
von B-Cyclocitral liegt bei 19 ug/L [Cortasis, 1995; Peter, 2008] und von 6-Methyl-2-heptanon
bei 8 -24 ug/L [Ohloff, 1978]. Die Carotin-Spaltprodukte a-lonon und a-lonon-5,6-epoxid
werden nicht von Cyanobakterien gebildet, da diese nur Carotine der 8-Reihe produzieren
kénnen.

Die Terpene Geosmin und 2-MIB verursachen weltweit die meisten biogenen Geruchsstoff-
probleme und waren mit groBer Wahrscheinlichkeit auch die Ursache der erdig/muffigen
Geruchsbeeintrachtigungen in den untersuchten Trinkwassertalsperren. Geosmin und/oder
2-MIB wurden in zahlreichen Wasser- und Biomasseproben identifiziert. Aus der Gruppe der
Terpene wurden auBerdem 1,8-Cineol und Campher detektiert, die von Phytoplankton-
Organismen freigesetzt werden [JUttner, 2002].
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Nach den Probenahmen in den Sommermonaten 2007 und 2008 wurde am Institut far Mik-
robiologie der TU Dresden an der Isolierung der benthischen Cyanobakterien aus den
Phytobenthosproben, die aus den Talsperren entnommenen wurden, gearbeitet. Wahrend
dieser Zeit wurden erste Proben des Nahrmediums oder der isolierten Biomasse qualitativ
auf Geruchsstoffe untersucht. Als Beispiele sind in Anhang A.2 die GC/MS-
Chromatogramme eines Isolates der Art Phormidium sp., welche in besonders hohem MaB
Geosmin produziert, und einer nicht genau bestimmten Kultur (geschéatzte Reinheit: 97 %) zu
sehen, die Geosmin, B-lonon und 2,6,6-Trimethyl-Cyclohexanon freisetzt. In allen untersuch-
ten Proben wurden vorrangig Geosmin, B-lonon und B-Cyclocitral und vereinzelt 2,2,6-
Trimethyl-cyclo-hexanon, Geranylacteon und 6-Methyl-2-heptanon nachgewiesen. Von den
benthischen Cyanobakterien werden folglich neben Terpenen auch Carotin-Oxigenase-
Spaltprodukte freigesetzt. Die Carotin-Spaltprodukte werden bei Zerstdérung der Zellen gebil-
det und freigesetzt und dienen vermutlich der Abwehr von FraBfeinden, die den Zellverbund
befallen. Im Gegensatz dazu ist der Mechanismus flr die Freisetzung der Terpene und de-
ren Funktion noch nicht bekannt [Juttner, 2002].

Die qualitativen Untersuchungen der Freiwasser- und Phytobenthosproben aus den Talsper-
ren sowie der isolierten Cyanobakterien haben gezeigt, dass Geosmin und 2-MIB die
Hauptverursacher der saisonal auftretenden Geruchsbeeintrachtigungen der Rohwasser sind
und dass diese Substanzen hauptsachlich von benthischen Cyanobakterien freigesetzt wer-
den. Das ebenfalls identifizierte B-lonon spielt wahrscheinlich eine geringere Rolle bei der
Geruchsstoffbeeintrachtigung, da es weder in so groBen Mengen wie Geosmin und 2-MIB
gebildet wird, noch den erdig/muffigen Geruch aufweist, der wahrend der saisonalen orga-
noleptischen Beeintrachtigungen erfasst wurde.

4.1.2. Quantitative Untersuchungen

Aufgrund vorangegangener Untersuchungen [Bornick, 2004] und den qualitativen Analysen,
wurden die Proben aus den Trinkwassertalsperren quantitativ auf Geosmin, 2-MIB und (zeit-
weise) B-lonon hin untersucht.

Abbildung 15 zeigt den Verlauf der Geruchsstoffkonzentration in den drei untersuchten Tal-
sperren von 2007 bis 2009. Die héchsten Geruchsstoffkonzentrationen wurden in den Jahren
2007 und 2008 in den Sommermonaten festgestellt und lagen teilweise deutlich Gber der Ge-
ruchsschwellenkonzentration. Das Auftreten der Geruchsstoffe korrelierte mit dem
massenhaften Vorkommen benthischer Cyanobakterien [Ludwig, 2012]. Die Entwicklung von
Cyanobakterien wird durch die Temperatur, die Lichtverhéltnisse und die Nahrstoffverfigbar-
keit (v. a. Phosphor- und Stickstoff) beeinflusst.
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Abbildung 15: Konzentration an Geosmin, 2-MIB und B-lonon im Freiwasser (a) der TS Klingenberg,
(b) der TS Saidenbach und (c) der TS Cranzahl.

Die massenhafte Entwicklung der benthischen Cyanobakterien ist vor allem auf die héheren
Wassertemperaturen in den Sommermonaten zurtickzufiihren, da die héchsten Wachstums-
raten bei 25 °C erreicht werden [Chorus & Bartram, 1999]. Die TS Klingenberg, die die Stadt
Dresden mit Trinkwasser versorgt, wies aufgrund der geringeren Héhe Uber NN im Vergleich
zu den TS Saidenbach und Cranzahl meist hdhere Wassertemperaturen auf und in der TS
Klingenberg wurden die héchsten Geruchsstoffkonzentrationen festgestellt (Abbildung 15a).
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Cyanobakterien besitzen die Photopigmente Chlorophyll a, Allophycocyanin, Phycocyanin
und Phycoerythrin und verwerten Licht im Bereich von 400 - 700 nm, der kaum von phyto-
planktischen Spezies genutzt wird. Die hohen Sichttiefen in den Trinkwassertalsperren sowie
die starkere Sonneneinstrahlung in den Sommermonaten beglinstigen das Vorkommen von
benthischen Cyanobakterien. Zudem weisen Cyanobakterien eine hohe Speicherkapazitat
fir Phosphor auf und ein geringes P/N-Verhéltnis, wie es in den oligo- bis mesotrophen
Trinkwassertalsperren vorliegt, beglnstigt die massenhafte Vermehrung von Cyanobakte-
rien, die sogenannte Algenblite. Da fir die Einzugsgebiete der Trinkwassertalsperren die
Oligotrophie angestrebt wird, werden sich die Sichttiefen tendenziell noch erhéhen und infol-
ge dessen die benthische Cyanobakterien immer bessere Lebensbedingungen vorfinden,
was dazu fuhrt, dass die Probleme mit Geruchsstoffen zukiinftig noch zunehmen kdnnten
[Ludwig, 2010]. Die quantitativen Untersuchungen haben gezeigt, dass das Auftreten von
Geosmin und 2-MIB nur saisonal erfolgt, meist in den Monaten Mai bis September. Die Ver-
fahren zur Entfernung der Geruchsstoffe wahrend der Trinkwasseraufbereitung sollten
diesem periodischen Auftreten gerecht werden und flexibel eingesetzt werden kénnen.
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4.2. Adsorption an Pulveraktivkohle®

Wenn in der TS Klingenberg Geruchsstoffe auftreten, wird im Wasserwerk Coschitz in
Dresden, in welchem das Trinkwasser aufbereitet wird, als zusatzlicher Aufbereitungsschritt
die Adsorption an Aktivkohle eingesetzt, auch in den Sommermonaten des Untersuchungs-
zeitraumes 2007 - 2009. Der Zusatz der Pulveraktivkohle erfolgt als Suspension nach dem
Flockungsbecken und nach ca. 30 min Kontakizeit wird die Aktivkohle in der Filtration abge-
trennt. Um Empfehlungen fir die Optimierung des Aktivkohleeinsatzes zu geben und um
diese aktuell angewendete Aufbereitungsmethode mit den weiteren untersuchten Verfahren,
einschlieBlich der neuartigen UV-Technologie, vergleichen zu kénnen, wurden Untersuchun-
gen zur Adsorption von Geosmin und 2-MIB an Pulveraktivkohle durchgefiihrt. Dabei sollte
auch gepruft werden, ob die Kurzzeitisothermen mit 30 min Kontaktzeit mit den Modellansét-
zen fur die Konkurrenzadsorption, die urspriinglich fir Gleichgewichtszustdnde entwickelt

wurden, beschrieben werden kdnnen.

4.2.1. Adsorptionskinetik

Zuerst wurde die Adsorptionskinetik der beiden Geruchsstoffe aufgenommen (Abbildung 16).
Die Einstellung des Adsorptionsgleichgewichtes erfolgte in Reinstwasser schneller als im
Wasser aus der Trinkwassertalsperre, obwohl in dem natlrlichen Wasser eine héhere Pul-
veraktivkohledosierung  verwendet wurde. Die Ergebnisse der Versuche zur
Adsorptionskinetik zeigten zudem, dass sich die Lage des Gleichgewichtes je nach einge-
setzter Pulveraktivkohle und nach Geruchsstoff unterscheidet.

Bei der PAC SA Super stellte sich eine geringere Gleichgewichtskonzentration ein als fir
MB4, die auf eine héhere Adsorptionskapazitat von SA Super hinweist. Zudem ist Geosmin
besser adsorbierbar als 2-MIB, da sich fir Geosmin unter allen untersuchten Bedingungen
eine geringere Gleichgewichtskonzentration eingestellt hatte. Die Einstellung des Adsorpti-
onsgleichgewichts im Wasser der TS Klingenberg bendtigt bis zu 8 h. Im WW Coschiitz wird
allerdings nur eine Kontaktzeit von ca. 30 min realisiert, deshalb wurden im Folgenden auch
Versuche mit dieser Kontaktzeit (Kurzzeit-lIsothermen) durchgefihrt.

® Ausziige aus den Ergebnissen dieses Kapitels wurden bereits verdffentlicht: K. Zoschke, Ch. Engel,
H. Bornick, E. Worch: Adsorption of geosmin and 2-methylisoborneol onto powdered activated carbon
at non-equilibrium conditions: Influence of NOM and process modeling, Water Research 45 (2011),
4544-4550.



4. Ergebnisse und Diskussion

100
80 | —o— Geosmin, MB4 ]
'. —+— 2-MIB, MB4
1
o 60 7. \\.\ - -¢ - 2-MIB, SA Super
s 1
Sa
]
20 ¢

0 L TEY SEP Y —3% ;  SEEE————e
0 50 100 150 200 250
t[min]
(b)
100 —o— Geosmin, MB4 ]

- - - Geosmin, SA Super
—o— 2-MIB, MB4 _
- - - 2-MIB, SA Super

c/c, [%]

t[h]
Abbildung 16: Kinetik der Adsorption von Geosmin und 2-MIB an SA Super und MB4 in (a) Reinst-
wasser (2,5 mg/L PAC) und (b) Wasser aus der TS Klingenberg (3,6 mg/L PAC).

4.2.2. Einflussfaktoren auf den Adsorptionsprozess

Einfluss der Eingangskonzentration und Konkurrenz der Geruchsstoffe

In Vorversuchen wurde zuerst getestet, ob die Eingangskonzentration der Geruchsstoffe o-
der die Anwesenheit des anderen Geruchsstoffes einen Einfluss auf den Adsorptionsprozess
haben. Abbildung 17 zeigt, dass die Ausgangkonzentration der Geruchsstoffe in einem Be-
reich von 20 bis 200 ng/L keinen Einfluss auf den Adsorptionsprozess hat. Das steht in
Ubereinstimmung mit Ergebnisse von Knappe et al. [1998], Gillogly et al. [1999], Cook et al.
[2001], Bruce et al. [2002] und Matsui et al. [2003]. Zudem beeinflussen sich die beiden un-
tersuchten Geruchsstoffe nicht gegenseitig, wie die Adsorption von Geosmin in Gegenwart
von 2-MIB in Abbildung 17 zeigt. Diese Ergebnisse zeigen, dass die weiteren Versuche zur
Adsorption, die mit einer Ausgangskonzentration von 100 ng/L und fir beide Geruchsstoffe

einzeln durchgefihrt wurden, auf die Bedingungen bei der Wasseraufbereitung Ubertragen
werden kénnen.
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Abbildung 17: Adsorption von Geosmin an MB4 in Wasser aus WW Coschiitz (Kontaktzeit: 30 min)
mit verschiedenen Ausgangskonzentrationen und in Anwesenheit von 2-MIB

Einfluss der Aktivkohleart

Die Entfernung von Geosmin mit vier verschiedenen PAC aus Reinstwasser und Talsper-
renwasser (Abbildung 18) zeigte, dass die eingesetzten PAC sehr unterschiedliche
Adsorptionskapazitaten aufweisen und diese Kapazitaten sich auch nicht von Untersuchun-
gen in Reinstwasser auf ein Realwasser Ubertragen lassen.
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Abbildung 18: Adsorption von Geosmin an vier Pulveraktivkohlen (Kontaktzeit: 30 min, ¢, = 100 ng/L)

in (a) Reinstwasser und (b) Wasser der TS Klingenberg.
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Die Adsorptionskapazitat in Wasser aus der Trinkwassertalsperre ist stark vermindert, weil
das organische Material (NOM) mit dem Geruchsstoff um die Adsorptionsplatze der Aktiv-
kohle konkurriert. Ein Grund fir die unterschiedliche Adsorptionsleistung der PAC ist die
PorengréBenverteilung [Lalezary, 1988; Chudyk, 1979; Newcombe, 2002a]. Abbildung 19
zeigt die mittels Stickstoffadsorption ermittelten Volumina an Mikroporen (0,4 - 2 nm) und
Mesoporen (2 - 50 nm). Die PAC SA Super zeichnete sich durch das gréBte und MB4 durch
das zweitgréBte Gesamtvolumen an Mikro- und Mesoporen aus. Das Volumen der Mikro-
poren ist bei allen vier untersuchten PAC etwa gleich groB, allerdings weisen SA Super und
MB4 ein deutlich gréBeres Mesoporenvolumen auf als CCP40 oder P800.
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Abbildung 19: PorengréBenverteilung der untersuchten PAC.

Infolge des gréBeren Gesamtvolumens von Mikro- und Mesoporen weisen SA Super und
MB4 im Realwasser die héchste Adsorptionskapazitat auf. Beim Vergleich von MB4 und
CCP40 zeigte sich in Realwasser eine bessere Adsorptionskapazitdt von MB4 und in
Reinstwasser von CCP40. Durch Adsorption groBerer NOM-Molekulle in den Mesoporen
kann der Zugang zu den Mikroporen blockiert werden und damit ergibt sich eine verringerte
Adsorptionskapazitat in Gegenwart von NOM [Bruce, 2002; Newcombe, 2002a]. Dieser Ef-
fekt wirkt sich bei CCP40 verglichen mit MB4 starker aus, da CCP40 ein geringeres
Mesoporenvolumen besitzt.

Nach Hepplewhite et al. [2004] zeichnet sich die ideale PAC fur die Entfernung von Ge-
ruchsstoffen durch eine bimodale PorengréBenverteilung aus: ein hohes Mikroporenvolumen
bietet Adsorptionspléatze und ein moderates Mesoporenvolumen ermdglicht den Transport in
die Poren. Aufgrund des Einflusses der PorengrdBe ist die Auswahl der Aktivkohle von ent-
scheidender Bedeutung fir die Optimierung des Aufbereitungsprozesses. Die weiteren
Untersuchungen wurden aufgrund der vergleichsweise guten Adsorptionskapazitat im Was-
ser aus der Trinkwassertalsperre, auch bei 30 min Kontaktzeit, vor allem mit SA Super

durchgefihrt.
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Einfluss der Wassermatrix

In Abbildung 20 ist die Entfernung von Geosmin und 2-MIB mittels SA Super in Wasser di-
rekt aus der Talsperre Klingenberg, welches als Rohwasser fliir das WW Coschitz genutzt
wird, und Wasser aus dem WW Coschiitz nach Flockungsmittelzugabe, der Dosierstelle des
Wasserwerkes flir Pulveraktivkohle, dargestellt.
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Abbildung 20: Isothermen fir die Adsorption von Geosmin und 2-MIB an SA Super in Reinstwasser,
Wasser aus der TS Klingenberg und Wasser aus dem WW Coschitz nach der Flockung
(co= 100 ng/L, Kontaktzeit: 30 min).

Die Ergebnisse in Abbildung 20 zeigen, dass Geosmin vor allem in Anwesenheit von NOM
besser durch Adsorption entfernt wird als 2-MIB. Infolge des geringeren Molekulargewichts,
der flacheren Struktur und der etwas geringeren Wasserléslichkeit, verglichen mit 2-MIB, ist
Geosmin besser adsorbierbar [Cook, 2001; Bruce, 2002], da es aufgrund dieser Eigenschaf-
ten in kleinere Poren eindringen kann und dadurch weniger der direkten Konkurrenz mit den
NOM-Molekilen ausgesetzt ist. Die Adsorption der Geruchsstoffe in Wasser aus der TS
Klingenberg und dem Wasser nach dem Flockungsprozess zeigte keinen Unterschied
(Abbildung 20). Daraus kann abgeleitet werden, dass die Fraktion des NOM, die wahrend
des Flockungsprozesses entfernt wird, nicht mit dem Geruchsstoff um die Adsorptionsplatze
konkurriert. Um diese Fraktion ndher zu charakterisieren wurde, fir die beiden Wasser eine
Adsorptionsanalyse durchgefiihrt und die GréBenfraktionen mittels LC/OCD aufgenommen.

Fir die Adsorptionsanalyse [Sontheimer, 1988; Johannsen & Worch, 1994; Worch, 2010]
wurden DOC-Isothermen der beiden Wasser aufgenommen (siehe Anhang A.4) und mit dem
Programm ADSANA (entwickelt von E. Worch) ausgewertet. Die K-Werte wurden so ge-
wahlt, dass sich vier unterschiedlich adsorbierbare Fraktionen und eine mdéglichst gute
Anpassung der experimentell aufgenommenen Werte ergeben.
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Die K-Werte wurden auf 0, 15, 55 und 150 (mg/g)/(mg/L)" gesetzt, wobei die Fraktion mit
K =0 (mg/g)/(mg/L)" nicht adsorbierbar ist und K= 150 (mg/g)/(mg/L)" die hochste Adsor-
bierbarkeit darstellt. FUr alle Fraktionen wurde ein FREUNDLICH-Exponenten n von 0,2
eingesetzt [Johannsen & Worch, 1994]. Abbildung 21 zeigt das Ergebnis der Adsorptions-
analyse fur SA Super und MB4.
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Abbildung 21: Ergebnis der Adsorptionsanalyse von Wasser aus TS Klingenberg und nach dem Flo-
ckungsprozess, Anpassung der Daten mit ADSANA (K in (mg/g)/(mg/L)"), Ausgangsdaten siehe
Anhang A.4.

Der Vergleich der Gehalte der unterschiedlich adsorbierbaren Fraktionen des Rohwassers
aus der TS und des Wassers aus dem WW Coschiitz nach der Flockung zeigt, dass nur ein
geringer Teil des NOM nicht adsorbierbar ist (K= 0 (mg/g)/(mg/L)"). Durch den Flockungs-
prozess werden vorwiegend Stoffe von geringer und mittlerer Adsorbierbarkeit entfernt, es
zeigt sich aber kaum ein Einfluss der Flockung auf gut adsorbierbare Stoffe (K= 150

(mg/g)/(mg/L)").

Das LC/OCD-Chromatogramm (Abbildung 22) stellt die GréBenfraktionen des NOM dar. Man
kann erkennen, dass im Flockungsprozess vor allem der Anteil an héhermolekularen Verbin-
dungen (Huminstoffe, Building Blocks) entfernt wird, es aber kaum Auswirkungen auf

niedermolekulare Verbindungen gibt.
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Abbildung 22: LC/OCD-Chromatogramm von Wasser aus TS Klingenberg und nach dem Flockungs-
prozess.

LC/OCD-Chromatogramm und Adsorptionsanalyse belegen, dass der Flockungsprozess, der
den DOC von 3,0 mg/L auf 1,9 mg/L reduziert, kaum Auswirkungen auf niedermolekulare,
gut adsobierbare Verbindungen hat. Die kleine und gut adsorbierbare Fraktion des NOM ist
sowohl in Wasser aus der Talsperre als auch in Wasser nach dem Flockungsprozess, in de-
nen sich die Adsorption der Geruchsstoffe nicht unterscheidet, enthalten. Diese Fraktion
steht wahrscheinlich mit den Geruchsstoffen in direkter Konkurrenz um die Adsorptionspléat-
ze. Diese Ergebnisse spiegeln die Aussagen von Newcombe et al. [2002b] und Hepplewhite
et al. [2004] wieder, wonach NOM-Fraktionen mit einem Molekulargewicht von < 600 g/mol
die gréBten Konkurrenzeffekte auf die Geruchsstoffe zeigen.

Gleichgewichtseinstellung und Isothermenparameter

Abbildung 23 zeigt die Adsorptionsisothermen fir Geosmin in Reinst- und Talsperrenwasser
fir die Kontaktzeit, nach der das Gleichgewicht eingestellt ist (24 h), und die Kontaktzeit, die
im Wasserwerk Coschitz realisiert wird (30 min). Die Ergebnisse der Adsorptionsversuche
unter Gleichgewichtsbedingungen als auch die Kurzzeit-Isothermen in Reinst- und Realwas-
ser kébnnen mit der FREUNDLICH-Isotherme beschrieben werden. Man erkennt an der Lage
der Isothermen, dass die Beladung bei Gleichgewichtseinstellung héher ist als bei den Kurz-
zeit-Isothermen, wie bereits bei den Kinetik-Versuchen (Abbildung 16) deutlich wurde.
Zudem ist die Beladung in Reinstwasser hoher als in Realwasser, da der organische Hinter-
grund des Realwassers mit den Geruchsstoffen um die Adsorptionsplatze konkurriert.
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Abbildung 23: Adsorptionsisothermen fiir Geosmin (cy= 100 ng/L) an SA Super in Reinstwasser und
Wasser der TS Klingenberg nach 30 min und 24 h Kontakizeit.

In Tabelle 11 sind die Isothermenparameter fir die Versuche aus Abbildung 23 dargestellt.
Hbhere K-Werte deuten eine héhere Wirksamkeit der Aktivkohle hinsichtlich der Entfernung
des Spurenstoffes an, z. B. hdhere Adsorptionskapazitat in Reinstwasser als in Wasser aus
der Trinkwassertalsperre oder bei Erreichen des Adsorptionsgleichgewichtes nach langerer
Kontaktzeit. Der Isothermenparameter n steht fir die Krimmung der Isotherme und ein klei-
ner Wert flr n weist auf eine gute Adsorbierbarkeit bei geringen Konzentrationen des zu
entfernenden Stoffes hin.

Tabelle 11: FREUNDLICH-Isothermenparameter fiir die Adsorption von Geosmin an SA Super.

K K Fehler
Matrix Kontaktzeit n (mgC/9) (mmol/ g)
(mgC/L)" (mmol /L)" %
Reinstwasser 24 h 0,38 48,11 2,23 8,6
TS Klingenberg 24 h 0,33 1,22 0,043 3,9
Reinstwasser 30 min 0,40 4,85 0,25 21,2
TS Klingenberg 30 min 0,35 0,86 0,034 10,7

4.2.3. Modellierung des Adsorptionsprozesses

Die Gemischadsorption der Geruchsstoffe sollte mit Hilfe der in Abschnitt 2.3.1 vorgestellten
Modellansatze vorausgesagt werden. Neben der Anwendung fir Gleichgewichtsdaten sollte
auBerdem Uberprift werden, ob die Modellansatze zur Beschreibung der Kurzzeit-
Isothermen geeignet sind. Mit Hilfe der Modelle kann die bendétigte Aktivkohlemenge zur Er-
reichung eines Aufbereitungszieles bei der jeweils auftretenden Ausgangskonzentration
berechnet werden. Die Beschreibung des Adsorptionsprozesses mit den verschiedenen Mo-

dellansatzen wird anhand von zwei Beispielen préasentiert.
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Far die Gleichgewichtsdaten wurde die Adsorption an MB4 aus Wasser der TS Klingenberg
nach 24 h (fir Geosmin) bzw. 48 h (fir 2-MIB) ausgewahlt. Die Kurzzeit-lsothermen werden
am praktischen Beispiel der Adsorption an SA Super aus Wasser aus dem WW Coschitz
nach dem Flockungsprozess und einer Kontaktzeit von 30 min gezeigt.

Voraussetzung flr die Modellierung sind die Einzelstoffisothermenparameter K und n des
Geruchsstoffes, die mit dem Programm ISO ermittelt wurden (Anhang A.5) und die Ergeb-
nisse der Adsorptionsanalyse (Abbildung 21).

Ideal Adsorbed Solution Theory (IAST)
Abbildung 24 zeigt die Ergebnisse der Modellierung mit der IAST, bei der die Parameter der

Einzelstoffisotherme der Geruchsstoffe und die Ergebnisse der Adsorptionsanalyse einge-
hen. Die IAST konnte die Konkurrenzadsorption nicht beschreiben, da mit diesem Modell der
Konkurrenzeinfluss des NOM deutlich Uberbewertet wurde. Dieses Ergebnis bestatigt auch,
dass nur ein Teil des NOM mit den Geruchsstoffen konkurriert.
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Abbildung 24: Adsorption von Geosmin und 2-MIB an MB4 in der TS Klingenberg (Kontaktzeit: 24
bzw. 48 h) und Berechnung mittels |IAST.

Tracer-Modell

Das Tracer-Modell nutzt die Ergebnisse der Adsorptionsanalyse und die Gemischisotherme
(Geruchsstoff in Gegenwart von NOM), um die Isothermenparameter des Spurenstoffes auf-
grund der IAST anzupassen. Die urspriinglichen Einzelstoffisothermenparameter und
angepassten Isothermenparameter sind in Tabelle 12 zusammengestellt. Die Gemischad-
sorption konnte mit den urspringlichen Isothermenparametern nicht vorausgesagt werden,
da der Konkurrenzeffekt stark Uberbewertet wird (siehe IAST), deshalb sollen die angepass-
ten Isothermenparameter den Adsorptionsprozess unter NOM-Einfluss wiederspiegeln.
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Tabelle 12: Isothermenparameter der Einzelstoffisotherme und angepasste Isothermenparameter be-
rechnet mittels TRACER (Versuche mit 24 h Kontaktzeit wurden in Wasser der TS Klingenberg und
mit 30 min Kontaktzeit in Wasser aus dem WW Coschiitz nach Flockungsmittelzugabe durchgefihrt).

Einzelstoffisotherme  Angepasste Isothermenparameter

PAC Kontakt-  Geruchs- K Kiorr. _—
zeit stoff (mgC/9g) n (mgC/g) Mo o
(mgC/L)" (mgC/L)" °
o4 h Geosmin 48,11 0,38 54,49 0,06 9,1
SA Super 2-MIB 0,54 0,11 149,37 0,20 9,5
somin  Geosmin 4,85 0,40 156,68 0,17 7,6
2-MIB 5,29 0,39 373,28 0,46 11,9
o4 h Geosmin 32,64 0,42 172,72 0,2 8,2
VB4 2-MIB 1,16 0,19 238,58 0,31 4,2
somin  Geosmin 8,79 0,57 342,42 0,50 6,8
2-MIB 39,67 0,67 659,57 0,97 7,3

Die angepassten Isothermenparameter K sind fir alle betrachteten Adsorptionsprozesse
gréBer als die urspringlichen Isothermenparameter. Der Isothermenparameter n wird durch
Anpassung an die Gemischisotherme fir Geosmin kleiner und fir 2-MIB gréBer. Die ange-
passten Isothermenparameter und die fiktiven NOM-Komponenten werden zur weiteren
Beschreibung der Adsorption verwendet (siehe Abbildung 25).
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Abbildung 25: Adsorption von Geosmin und 2-MIB (a) an MB4 in Wasser der TS Klingenberg nach
24 bzw. 48 h und (b) an SA Super in Wasser nach Flockung nach 30 min und Berechnung mittels Tra-
cer-Modell.
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Das Tracer-Modell kann die Entfernung von Geosmin und 2-MIB mittels Adsorption an Aktiv-
kohle gut wiedergeben. Der Modellansatz wurde urspringlich fir Gleichgewichtszustéande
entwickelt, kann aber, wie hier gezeigt, ebenso fir die Kurzzeit-Isothermen angewendet wer-
den.

Der Vorteil des Tracer-Modells ist, dass neben der Adsorption des Spurenstoffes auch die
Adsorption der NOM-Fraktionen beschrieben werden kann. Abbildung 26 verdeutlicht den
Einfluss des Isothermenparameters K auf die Entfernung eines Adsorptivs. Die DOC-
Fraktionen mit geringem K-Wert (K = 15 und 55 (mg/g)/(mg/L)") werden kaum entfernt, wah-
rend die dritte DOC-Fraktion und der Geruchsstoff wahrend der Kontaktzeit effizient entfernt
werden und sich somit die Zusammensetzung des DOC verandert. Zudem wird der DOC-
Gehalt durch die Adsorption an Pulveraktivkohle deutlich verringert und die modellierte Kurve
fir den Gesamt-DOC spiegelt die experimentell ermittelten Werte gut wieder.

100 4 |
80

ol N e
40 ~

20 \

c/c, [%]

my/V [mg/L]
DOC-Fraktion K=15
DOC-Fraktion K=55 ¢ DOC, experimentell
DOC-Fraktion K=150 Gesamt-DOC

Geosmin

Abbildung 26: Adsorption von Geosmin und DOC-Komponenten (K'in (mg/g)/(mg/L)") an SA Super in
Wasser aus dem WW Coschiitz nach dem Flockungsprozess (Kontaktzeit: 30 min) berechnet nach
dem Tracer-Modell.

Equivalent Background Compound (EBC)-Modell
Im EBC-Modell wird der mit dem Geruchsstoff konkurrierende Anteil des NOM durch eine

hypothetische Komponente, die EBC, beschrieben. Dabei kénnen entweder c,, K und n der
EBC berechnet werden oder die Isothermenparameter werden (teilweise) vom Spurenstoff
tubernommen. Daraus ergeben sich jeweils drei verschiedene Modellierungsvarianten fir die
EBC-Parameter, deren Ergebnisse in Tabelle 13 fir die ausgewahlten Beispiele zusammen-
gestellt sind. Mit der EBC bietet dieses Modell die Mdoglichkeit die konkurrierende NOM-
Fraktion und deren Verhalten wahrend des Adsorptionsprozesses genauer zu beschreiben.
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Allerdings kénnen die EBC-Parameter stark differieren, je nachdem, ob die Parameter K
und/oder n vom betrachteten Spurenstoff Gbernommen oder durch Anpassung ermittelt wer-
den. Beispielsweise variiert die Konzentration der EBC in den Beispielen zwischen 10" und
10° mmol/L (Tabelle 13).

Tabelle 13: Berechnete Isothermenparameter und Ausgangskonzentration der EBC fir die Adsorpti-
onsbeispiele (grau gekennzeichnete Werte wurden vom Spurenstoff Gbernommen).
* Matrix: WW —Wasser aus WW Coschiitz nach Flockungsprozess, TS — Wasser aus TS Klingenberg

PAC Kontakt- Geruchsstoff Isothermenparameter EBC
zeit K n Co Fehler
und (mmol / g)
Matrix* m mmol/L %
SA Super 24 h/ Geosmin 21,04 0,54 1,12:10" 7,4
48 h 3,30 6,11-10° 7,5
6,32:10° 7,8
TS 2-MIB 4,20 0,79 9,08:10™ 6,9
0,002 0,314 11,5
1,14-10° 19,6
30 min Geosmin 11,62 0,64 7,281 0° 6,3
0,39 3,15:10° 5,7
WW 4,00-10° 9,8
2-MIB 0,70 0,45 4,00-10” 12,0
0,05 0,002 16,0
5,01-10° 12,9
MB4 24 h/ Geosmin 9,53 0,55 6,95:10” 8,0
48 h 1,20 4,16:10° 8,0
4,21-10° 8,3
TS 2-MIB 23,44 0,86 2,33-10" 8,2
0,006 0,006 22,7
1,26:10° 12,8
30 min Geosmin 12,33 0,73 9,63-10° 6,5
1,82 5,02:10° 6,3
Ww 8,70-10° 8,1
2-MIB 26,47 0,7 9,00-10™ 10,0
43,06 3,87-10" 8,5
0,002 12,0

Far die weitere Darstellung der Modellierung anhand der ausgewéhlten Beispiele wurden die
Isothermenparameter K und n fur die EBC vom Geruchsstoff Gbernommen. Es wird ange-
nommen, dass EBC und Geruchsstoff dieselben Adsorptionscharakteristika aufweisen, da
sie miteinander konkurrieren. Die experimentell ermittelten und modellierten Kurven fur die
Entfernung von Geosmin und 2-MIB (Abbildung 27) zeigen, dass die Gemischadsorption der
Geruchsstoffe im Gleichgewicht sowie fur die Kurzzeit-lsothermen gut mit Hilfe des EBC-
Modells beschrieben werden kann.
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Abbildung 27: Adsorption von Geosmin und 2-MIB (a) an MB4 in Wasser der TS Klingenberg nach
24 bzw. 48 h und (b) an SA Super in Wasser nach Flockung nach 30 min und Berechnung mittels
EBC-Modell (nund K von Spurenstoff).

Flr das Beispiel der Kurzzeit-lsotherme (Abbildung 27b) wurde die Konzentration der EBC
ermittelt: bei der Gemischadsorption von Geosmin hat die EBC eine Konzentration von
4,0-10° mmol/L und fiir die Gemischadsorption von 2-MIB von 5,0-10° mmol/L. Wenn man
far den DOC eine durchschnittliches Molekulargewicht von 500 g/mol und einen Kohlenstoff-
anteil von 50 % ansetzt, erhdlt man eine EBC-Konzentration von 1,0:10° mg/L fir die
Gemischadsorption von Geosmin und 1,3-10 mg/L fiir die Gemischadsorption von 2-MIB.
Im Vergleich mit dem DOC-Gehalt des Wassers aus dem WW Coschitz mit 1,9 mg/L er-
kennt man, dass nur ein geringer Teil des DOC mit den Geruchsstoffen um
Adsorptionsplatze konkurriert. Dies bestéatigt die Schlussfolgerungen aus den Ergebnissen
der Adsorptionsanalyse und des LC/OCD-Chromatogramms sowie die Aussagen von
Newcombe et al. [1997, 2002D].
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Vereinfachter Modellansatz flir Batch-Reaktoren

Fir den speziellen Fall der Batch-Reaktoren entwickelten Qi et al. [2007] eine Vereinfachung
des EBC-Modells, bei der die experimentellen Daten der Gemischisotherme des Spurenstof-
fes in Gegenwart von NOM zur Vorausberechnung verwendet werden. Die Voraussetzung
dieses Modellansatzes ist die Unabhangigkeit des Adsorptionsvorganges von der Eingangs-
konzentration des Spurenstoffes, die fir Geosmin und 2-MIB in den Vorversuchen gezeigt
wurde (siehe Abbildung 17). Zudem beschrieben diese Unabhangigkeit bereits Knappe et al.
[1998], Gillogly et al. [1999], Cook et al. [2001], Bruce et al. [2002] und Matsui et al. [2003].
Die gemessene Reduzierung der Geruchsstoffkonzentration bei verschiedenen PAC-Dosen
wird mit einem Modell mit zwei Parametern, n; und A;, beschrieben (Gl. 3.2). Fir die be-
trachteten Beispiele ergeben sich folgende Parameter, die fir einen breiten Bereich von
Ausgangskonzentrationen gultig sind und mit denen die in Abbildung 28 dargestellten Kurven
berechnet wurden.

Tabelle 14: A; und n; fir die Adsorptionsbeispiele.

Versuch Geruchsstoff A, ny
. Geosmin 1,28 0,56
MB4, TS Klingenberg, 24 h /48 h 5-MIB 5.04 0.56
. . Geosmin 2,10 0,57
SA Super, WW Coschiitz, 30 min 5-MIB 6.38 0.84

Mit Hilfe des vereinfachten Modells von Qi et al. [2007] kdnnen die experimentell ermittelten
Ergebnisse gut wiedergeben werden. Abbildung 28b liegen die Daten der Kurzzeit-lsotherme
mit 30 min Kontaktzeit zugrunde, so dass gezeigt werden kann, dass der vereinfachte Mo-
dellansatz auch angewendet werden kann, wenn sich noch kein Adsorptionsgleichgewicht
eingestellt hat.

Aus den experimentellen Daten der Gemischisothermen wurden die Parameter n, und A, flr
die Entfernung der Geruchsstoffe in der Kontaktzeit des Wasserwerkes flr verschiedene Ak-
tivkohlen ermittelt und nach Gl. 3.3 die bendtigte Menge an Aktivkohle fir die Reduzierung
der Geruchsstoffkonzentration um 50 % und 90 % berechnet (Tabelle 15).

Tabelle 15: Berechnete Pulveraktivkohledosierungen fir die Reduzierung der Geruchsstoffkonzentra-
tion um 90 % und 50 % fir verschiedene Aktivkohlen, Kontakizeit: 30 min.

90 % Abbau 50 % Abbau

PAK Geruchsstoff Matrix A; ny my/V my/V

mg/L mg/L
SA Super Geosmin WW 2,10 0,57 5,3 1,5
2-MIB ww 6,38 0,84 30,2 4,8
VB4 Geosmin WW 6,92 0,73 20,6 41
2-MIB ww 5,48 1,24 126 8,2

CCP40 Geosmin KB 10,48 1,02 103 11,0
P800 Geosmin KB 10,14 1,99 7891 100

2-MIB KB 15,80 1,71 4857 113
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Abbildung 28: Adsorption von Geosmin und 2-MIB (a) an MB4 in Wasser der TS Klingenberg nach

my/V [mg/L]

24 bzw. 48 h und (b) an SA Super in Wasser nach Flockung nach 30 min und Berechnung mittels ver-
einfachtem Modellansatz nach Qi et al. [2007].

In Tabelle 15 wird nochmals deutlich, dass die Aktivkohlen CCP40 und P800 nicht zur Ent-
fernung der Geruchsstoffe geeignet sind, weil eine sehr hohe Dosierung notwendig ist. Auch
fir die Aktivkohle MB4 miissten zur Reduzierung der Konzentration von 2-MIB um 90 % Uber

100 mg/L eingesetzt werden. Diese hohen Dosierungen sind wirtschaftlich nicht effizient, da
hohe Kosten fir die Beschaffung und Entsorgung der Aktivkohle entstehen und die Filter-

laufzeiten erheblich verkirzt werden.

Die Untersuchungen zeigten, dass mit den drei Modellanséatzen, die urspringlich fur Gleich-

gewichtszustéande entwickelt wurden, ebenso die Konkurrenzadsorption von Geruchsstoffen

und NOM fur Kurzzeit-Isothermen (nicht im Gleichgewicht) gut vorausgesagt werden kann.

Die Modellansatze kénnen somit genutzt werden, um die fir die Erreichung eines Aufberei-

tungszieles bendtigte Aktivkohlemenge zu berechnen und somit den Prozess zu optimieren.
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4.2.4. Kosten fur Adsorption an Pulveraktivkohle

Der wichtigste Kostenfaktor bei der Anwendung der Adsorption an Pulveraktivkohle ist die
eingesetzte Aktivkohle, wahrend der Anteil der Betriebskosten nur gering ist und mit steigen-
der Pulveraktivkohledosierung sinkt [Najm, 1991b]. FUr ein Wasserwerk mit einer Kapazitat
von 60.000 m3¥Tag (z. B. WW Coschiitz) entfallen 82 - 95 % der Kosten flr die Aufbereitung
mittels Adsorption auf die Aktivkohle selbst (Dosierung: 5 —75 mg/L) [Najm, 1991b]. In Ta-
belle 16 sind einige in der Literatur angegebene Preise flur Pulveraktivkohlen
zusammengestellt. Die Preisspanne liegt im Bereich von 0,6 — 2 €/kg, so dass sich die Kos-
ten fUr die adsorptive Entfernung der Geruchsstoffe mit der Wahl der Aktivkohle erheblich
beeinflussen lassen, einerseits durch die unterschiedlichen Preise und andererseits durch
die unterschiedliche Adsorptionskapazitat der Aktivkohlen.

Tabelle 16: Preis fir Pulveraktivkohle.
* Preise in US-$ wurden umgerechnet, 1 $ = 0,85 €

Preis Referenz
€/kg*
0,6-4,7 Baker [2000]
0,75-1,4 Tarquin [2002]
0,55 DeWall [1977]
0,75 Najm [1991b]
1,5 Alt & Mauritz [2010]
1,8 ISA & IWW [2008] (Abschlussbericht)
1,8-2,0 Sterkele [2009] (Zwischenbericht)
1,75 SA Super, Norit (Preisanfrage vom 1.02.2012)

Zur Reduzierung der Geosminkonzentration um 90 % mit SA Super unter den Bedingungen
des Wasserwerkes Coschiitz werden 5,3 mg/L PAC benétigt (Tabelle 15). Bei einer Aufbe-
reitungsmenge von 60.000 m3/Tag entspricht diese Dosierung einem Verbrauch von
318 kg/Tag und Kosten von 557 €/Tag. Aufgrund der schlechteren Adsorbierbarkeit ergeben
sich fur die Entfernung von 2-MIB héhere Kosten. Wahrend fir die Reduzierung der Geos-
minkonzentration um 90 % unter den Bedingungen des WW Coschiitz 0,009 €/m?3 Kosten fir
die Aktivkohle SA Super entstehen, sind es far 2-MIB 0,05 €/m3 bzw. 3.171 €/Tag (bei
60.000 m3¥/Tag).

Najm et al. [1991b] geben als Gesamtkosten fir die adsorptive Entfernung von Geruchsstof-
fen (bei 60.000 m3/Tag und 5 mg/L PAC) Kosten von 0,0047 €/m® an. Suffet et al. [2008]
unterscheiden bei ihren Kostenangaben zwischen der Entfernung geringer und hoher Ge-
ruchsstoffkonzentrationen. FlOr die Entfernung geringer Konzentrationen werden
Gesamtkosten von 850 - 2.600 €/Tag veranschlagt und wahrend Perioden mit héheren Ge-
ruchsstoffkonzentrationen 3.400 - 5.100 €/Tag. Letzteres entspricht in etwa den Kosten, die
aus den eigenen Untersuchungen ermittelt wurden.
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Far den Einsatz von Pulveraktivkohle zur Entfernung von Spurenstoffen aus Abwasser ge-
ben Metzger & Kapp [2008] 0,02 €/m3 und Alt & Mauritz [2010] 0,027 €/m3 an. Diese Kosten
sind héher als beim Einsatz im Trinkwasserbereich, da die Konkurrenz um Adsorptionsplatze
in Abwasser hdher ist. Auch fiir den Betrieb von Festbettadsorbern mit granulierter Aktivkoh-
le zur Geruchsstoffentfernung ergeben sich héhere Kosten als bei Pulveraktivkohle,
beispielsweise berechneten Pirbazari et al. [1993] flr die Entfernung von 2-MIB Kosten von
0,04 - 0,16 €/ms.
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4.3. Ozonung

Die Untersuchungen zur Ozonung liefern einen Einblick in die oxidative Umsetzung von
Geosmin und 2-MIB, die neben der Adsorption einen weiteren Schwerpunkt der vorliegenden
Arbeit darstellt. Zur besseren Vergleichbarkeit mit den in Abschnitt 4.4.6 und 4.4.7 vorgestell-
ten Ergebnissen zu den UV-basierten Verfahren wurde auch bei der Ozonung
Untersuchungen mit Ozondosen, die mittels VUV-Bestrahlung erzeugt wurden, einbezogen.

4.3.1. Einflussfaktoren auf die Ozonung

Bei den Untersuchungen zur Ozonung wurde das mit dem Geruchsstoff angereicherte Was-
ser vorgelegt und kontinuierlich Ozon zugefihrt. Bei einer Ozondosierrate von 400 pg/min
(erzeugt mittels stiller elektrischer Entladung) wurde der Einfluss der Wasserparameter pH-
Wert, Hydrogencarbonatkonzentration und DOC-Gehalt untersucht. In Abbildung 29 und An-
hang A.7 sind die Ergebnisse fir den Abbau von Geosmin dargestellt.

Abbildung 29a zeigt, dass Geosmin mit steigendem pH-Wert schneller abgebaut wird, da bei
héheren pH-Werten mehr Hydroxidionen vorliegen, die die Zersetzung von Ozon und die Bil-
dung von Hydroxylradikalen férdern. Entsprechend wurde bei héheren pH-Werten weniger
Ozon in Lésung nachgewiesen. Der beobachtete Einfluss des pH-Wertes weist darauf hin,
dass der Abbau des Geruchsstoffes vor allem durch Hydroxylradikale erfolgt und nicht durch
eine direkte Oxidation durch Ozon. Auch der langsamere Abbau in Gegenwart der Radikal-
fanger Hydrogencarbonat und DOC (Abbildung 29b und c) bestatigt, dass der Abbau Uber
die indirekte Oxidation verlauft. Bei erhéhtem DOC-Gehalt wird die Abbaugeschwindigkeit
nicht so stark reduziert wie bei erhéhter Hydrogencarbonatkonzentration, da der NOM nicht
nur als Radikalfanger fungiert, sondern auch als Initiator des Radikalkettenmechanismus
(Abbildung 1). Die Reaktionskonstanten von Geosmin mit Ozon und Hydroxylradikalen un-
terstitzen ebenfalls die Hypothese, dass der Abbau vorwiegend Uber den
Radikalmechanismus erfolgt: Geosmin reagiert deutlich schneller mit Hydroxylradikalen
(Keosminon- = 7,8-10° L/(mol-s)) als mit Ozon (Kgeosminos = 0,1 L/(mol-s)) [Peter & von Gunten,
2007]. Glaze et al. [1990] geben flr die Reaktion von Geosmin mit Hydroxylradikalen sogar
eine Reaktionskonstante von 1,4:10'° L/(mol-s) an.
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Abbildung 29: Abbau von Geosmin (¢, = 300 ng/L) mittels Ozonung , kontinuierliche Ozondosierung
mit 400 pg/min unter Variation von (a) pH-Wert, (b) Hydrogencarbonatkonzentration und (c) DOC-
Gehalt (Versuchsbedingungen und gemessene Ozonkonzentration sieche Anhang A.7).

Die Abbaukurven fir die indirekte Oxidation durch Hydroxylradikale kénnen mit einer Ge-
schwindigkeitskonstante pseudo-erster Ordnung beschrieben werden. Die experimentell
ermittelten Geschwindigkeitskonstanten unter den verschiedenen Versuchsbedingungen
sind in Anhang A.7 zusammengestellt und Abbildung 30 zeigt den Einfluss des pH-Wertes
auf die Abbaukonstante von Geosmin und 2-MIB graphisch.
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Abbildung 30: Einfluss des pH-Wertes auf den Abbau von Geosmin und 2-MIB (¢, = 300 ng/L) mittels
Ozonung (400 pg/min) in Reinstwasser.

Im Vergleich zu Geosmin wird 2-MIB langsamer abgebaut, da es langsamer mit Hydroxylra-
dikalen reagiert. Die Reaktionskonstante von 2-MIB mit Hydroxylradikalen ko.wison. liegt bei
5,1:10° L/(mol-s) [Peter & von Gunten, 2007] bis 8,2:10° L/(mol-s) [Glaze, 1990]. Die direkte
Umsetzung durch Ozon weist eine deutlich geringere Reaktionskonstante k.uigos von
0,35 L/(mol-s) [Peter & von Gunten, 2007] auf und tragt kaum zur Umsetzung des Geruchs-
stoffes bei. Geosmin und 2-MIB sind als tertidre Alkohole vergleichsweise resistent
gegeniber der Oxidation mit Ozon und flr eine effektive Entfernung der Geruchsstoffe mit-
tels Ozonung sollte die Hydroxylradikalbildung maximiert werden. Im Gegensatz dazu kann
B-lonon, ein weiterer Geruchsstoff, der in Trinkwassertalsperren vorkommt, infolge der
schnellen Reaktion mit Ozon (Kg-ionon,03 = 1,6:10° L/(mol-s)) deutlich effizienter mittels Ozo-
nung entfernt werden [Peter & von Gunten, 2007; Prause, 2008].

Der Einfluss der Ozondosis oder Ozondosierrate (in pg/min) auf den Abbau des Geruchsstof-
fes Geosmin wurde ebenfalls untersucht (Abbildung 31), dabei erfolgte die Ozongenerierung
sowohl mittels stiller elektrischer Entladung als auch durch VUV-Bestrahlung (Abschnitt 2.5.3
und 4.4.2). Geosmin wird mit steigender Ozondosierrate schneller abgebaut, da sich bei hé-
heren Ozonkonzentrationen im Gasstrom (und gleicher Matrix) die Konzentration an
geléstem Ozon erhéht und entsprechend mehr Ozonmolekile fir die Umsetzung zu Hydro-
xylradikalen zur Verfigung stehen. In den Versuchen mit geringeren Ozondosierraten, die
mittels VUV-Strahlung erzeugt wurden, war die in Lésung gemessene Ozonkonzentration
nur gering und lag nahe oder unterhalb der Nachweisgrenze, deshalb wird im Folgenden die
Ozondosierrate oder Ozondosis (in pg/min) anstatt der gelésten Ozonkonzentration angege-

ben.
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Abbildung 31: Abbau von Geosmin in Reinstwasser mittels Ozonung bei verschiedenen Ozondosen.

4.3.2. Kosten fiir die Ozonung

Fir die Umsetzung von Geosmin mittels Ozonung wurde die EE/O-Werte nach Abschnitt 3.9
berechnet (siehe Abbildung 32).
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Abbildung 32: EE/O fir die Entfernung von Geosmin in Reinstwasser mittels Ozonung (Daten aus
Abbildung 31).

Man erkennt, dass nur bei héheren Ozondosen, die mittels stiller elektrischer Entladung und
nicht mit dem VUV-Strahler erzeugt werden konnten, EE/O-Werte unter 1 kWh/m3 (in
Reinstwasser) erreicht wurden. In Wasser aus der Trinkwassertalsperre lagen die EE/O-
Werte nur geringfligig Gber den Werten in Reinstwasser, beispielsweise ergaben sich fiir ei-
ne Ozondosis von 400 pug/min in Reinstwasser EE/O=0,15kWh/mé® und in
Talsperrenwasser EE/O = 0,22 kWh/m3.

Dies ist darin begrindet, dass der NOM des Realwassers nicht nur als Radikalfanger wirkt,
sondern ebenso die Umsetzung von Ozon férdert (siehe Abbildung 29c). Bei der Verwen-
dung von hohen Ozondosen muss allerdings die Bildung von Bromat aus im Wasser
enthaltenem Bromid beachtet werden. Die Ergebnisse zur Bildung dieses Nebenproduktes
unter den Versuchsbedingungen sind in Abschnitt 4.5.4 dargestellt.
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Die hier durchgefihrten Laborversuche lassen sich nur begrenzt mit den praxisnahen Versu-
chen in der Literatur vergleichen, weil vergleichsweise niedrige Ozonkonzentrationen
eingestellt wurden, um die Wirkung von mittels VUV-Bestrahlung generiertem Ozon zu un-
tersuchen. In der Praxis liegen die Ozonkonzentrationen in Losung meist im Bereich von
mehreren mg/L und die Kontakizeit bei wenigen Minuten. Beispielsweise erreichten Jung et
al. [2004] mit 3,8 mg/L Ozon und einer Kontakizeit von 6,4 min eine Reduzierung der Kon-
zentration von Geosmin und 2-MIB von 85 %. Trotzdem kann auch mit den hier gezeigten
Versuchen der Einfluss der wichtigsten Wasserparameter gezeigt werden. Westerhoff et al.
[2006] kamen ebenfalls zu dem Ergebnis, dass die Effizienz der Ozonung zur Entfernung
von Geosmin und 2-MIB mit héherer Ozondosis und héherem pH-Wert ansteigt, da unter
diesen Bedingungen mehr Hydroxylradikale gebildet werden. Und auch Glaze et al. [1990]
betonen, dass Geosmin und 2-MIB durch direkte Oxidation mit Ozon nur langsam abgebaut
werden kénnen und fir eine effektive Entfernung der Geruchsstoffe die Erzeugung von Hyd-
roxylradikalen notwendig ist, die auch Uber die Zugabe von Wasserstoffperoxid, den

Peroxon-Prozess, erreicht werden kann.

4.3.3. Bestimmung der Hydroxylradikalkonzentration

Bei der Ozonung kann das Geschwindigkeitsgesetz pseudo-erster Ordnung bzw. die An-
nahme einer stationaren Hydroxylradikalkonzentration nur zeitlich begrenzt zur Beschreibung
des Spurenstoffabbaus angewendet werden. Die Reaktion des Ozons, vor allem mit den na-
tirlichen organischen Wasserinhaltsstoffen, fihrt zu Transformationsprodukten, die meist
eine geringere Reaktivitdt mit Ozon aufweisen als die Ausgangsstoffe. Dadurch veréndert
sich die Hydroxylradikalkonzentration im System mit fortschreitender Versuchsdauer. Auf-
grund dieser Uberlegungen wurde die Hydroxylradikalkonzentration nur im Zeitraum des
Versuches als stationar betrachtet und fur die Versuche fir den Abbau in Reinstwasser mit
den hohen Ozondosen von 400 und 1000 pg/min bestimmt. Die Berechnung erfolgte nach
Abschnitt 3.8 und ist in Anhang A.12 an einem Beispiel dargestellt. Der Abbau des Refe-
renzstoffes p-CBA in einem Modellwasser (Reinstwasser mit 15 mmol/L Hydrogencarbonat)
durch Ozonung konnte mit einer Geschwindigkeitskonstante pseudo-erster Ordnung be-
schrieben werden. Diese experimentelle Beobachtung bestétigt die Annahme einer
stationdren Hydroxylradikalkonzentration fir den Zeitraum des Versuches. Von dieser statio-
naren Hydroxylradikalkonzentration bei kontinuierlicher Zufuhr von Ozon im Versuch mit
Modellwasser kann auf die Hydroxylradikalbildung unter den Versuchsbedingungen ge-
schlossen  werden. Aus der Hydroxylradikalbildung wurde die  stationare
Hydroxylradikalkonzentration fir die Bedingungen des Abbauversuches von Geosmin und
schlieBlich die Geschwindigkeitskonstante fir den Abbau von Geosmin (in Reinstwasser) be-
rechnet (Tabelle 17).
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Tabelle 17: Stationare Hydroxylradikalkonzentration und berechnete und experimentell ermittelte Ge-
schwindigkeitskonstante fiir den Abbau von Geosmin in Reinstwasser mittels Ozonung.
Berechnung mit Reaktionskonstante nach Glaze et al. [1990] (1) bzw. Peter & von Gunten [2007] (2)

Ozondosis k‘p-CBA 'OH'B”dung ['OH]ss k’berechnet k’berechnet k,experimentell
Reinstwasser (1) (2)
pg/min 1/min mol/(L-min) mol/L 1/min 1/min 1/min
400 6,80:10° 1,73-10” 1,18-107"° 0,10 0,06 0,07
1000 1,0510% 2,68:107 1,83:107° 0,15 0,09 0,11

Die experimentell ermittelten Werte fiir die Geschwindigkeitskonstanten liegen zwischen den
berechneten Werten, da sich die von Glaze et al. [1990] und Peter & von Gunten [2007] ver-
Offentlichten Reaktionskonstanten unterscheiden (siehe auch Tabelle 20). Mit dem Abbau
des Referenzstoffes konnte bestatigt werden, dass eine hdhere Konzentration an Ozon im
Gasstrom zu héheren Hydroxylradikalkonzentrationen und somit einer schnelleren Geruchs-
stoffumsetzung fihrt.
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4.4. UV-basierte Verfahren

Zu den UV-basierten Verfahren wurden zuerst einige Voruntersuchungen zur aktinometri-

schen und biodosimetrischen Charakterisierung der verwendeten Strahler bzw.
Bestrahlungsreaktoren sowie zur Ozongenerierung mittels VUV-Bestrahlung durchgefihrt.
AnschlieBend wurde der Geruchsstoffabbau mittels UV- und VUV-Bestrahlung und den
Kombinationen UV/H,O,, UV/O; und VUV/O; untersucht und es wurden Versuche zur Be-
stimmung mdéglicher Abbauprodukte von Geosmin und 2-MIB durchgefiihrt. In Abschnitt
4.4.9 wird die Bestimmung der stationaren Hydroxylradikalkonzentration und die daraus fol-
gende Berechnung der Abbaugeschwindigkeit der Geruchsstoffe mit den UV-basierten
Verfahren naher erlautert. Die verschiedenen UV-basierten Verfahren wurden am Ende die-
ses Kapitels anhand des Bewertungskriteriums EE/O miteinander verglichen.

4.4.1. Aktinometrie und Biodosimetrie

Die Geschwindigkeit bestrahlungsbasierter Reaktionen wird stark von den prozessrelevanten
GrbBen Bestrahlungszeit und mittlere Bestrahlungsstarke beeinflusst, die durch die Bestrah-
lung H gegeben werden (Gl. 2.5). Bei der Beschreibung bestrahlungsbasierter Reaktionen
sollten diese GrdBen deshalb angegeben werden oder die Geschwindigkeitskonstante auf
die Bestrahlung H, anstatt auf die Zeit, bezogen werden (siehe Gl. 3.14 und Gl. 3.17). Fir die
verwendeten Versuchsreaktoren wurde die mittlere Bestrahlungsstérke (bei 254 nm) fir ei-
nen weiten Bereich an Transmissionen von der UMEX GmbH zur Verfligung gestellt. Diese
Daten beruhen auf einer Berechnung nach dem modifizierten Zylindermodell und wurden
anhand der durch den Sensor gemessenen Bestrahlungsstédrke am Rand des Reaktors er-
mittelt. Zur Uberpriifung der Berechnung wurden aktinometrische und biodosimetrische
Versuche durchgeflhrt.

Die aktinometrische Bestimmung der UV-C-Leistung Pyy.c wurde fiar einen 11 W-
Quecksilber-Niederdruckstrahler durchgefihrt. Die Methode beruht auf der Umsetzung des
Aktinometers Kaliumferrioxalat und wahrend des Bestrahlungsvorganges wird die Umset-
zung von Fe** zu Fe** aufgenommen (Abbildung 33). Die Messwerte der Versuche sind in
Anhang A.9 zusammengestellt.

Nach der in Abschnitt 3.6.1 angefihrten Berechnung ergaben sich folgende Ergebnisse:

Tabelle 18: Ergebnisse der aktinometrischen Versuche

Puv-c Puyvc Puv-c
(40 mm (Versuch 1)) (40 mm (Versuch 2)) (88 mm)
UV-Strahler 3,57 W 3,89 W 2,99 W

VUV-Strahler 3,52 W 3,88 W 2,84 W
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Abbildung 33: Fe(ll)-Bildung bei Bestrahlung des Aktinometers mit dem 11 W-Strahler im 40 mm Re-
aktor (n=4) und im 80 mm Reaktor (n = 2).

Aus den sechs Messungen ergab sich eine UV-C-Leistung von 3,45+ 0,44 W bei 11 W
Nennleistung. Dabei wurden keine signifikanten Unterschiede zwischen dem UV- und dem
VUV-Strahler festgestellt, die sich durch die Transparenz der Strahlerummantelung fir kurz-
welliges Licht unterscheiden. Die Variationen zwischen den Versuchen, v. a. die geringere
Bildungsrate von Fe®* bei Verwendung des gréBeren Reaktors, sind vermutlich auf Unter-
schiede in der Ausbeute des hergestellten Photometers oder thermische Effekte
zuruckzufuhren.

Die Ergebnisse der Aktinometrie wurden mit der Berechnung der UMEX GmbH Dresden auf
Grundlage des modifizierten Zylindermodells verglichen. Mit der an der ReaktorauBenwand
gemessenen Bestrahlungsstirke Eg.,s von 147 W/m? bei Durchfluss von Reinstwasser
(100 % Transmission) ergab sich eine UV-C-Leistung Pyy.c von 3,3 W und somit eine gute

Ubereinstimmung mit dem aktinometrisch ermittelten Wert.

Mittels GI. 3.7 aus Abschnitt 3.6.1 1&sst sich die Strahlerleistung in verschiedenen Abstédnden
von der Bestrahlungsquelle berechnen. Die Bestrahlungsstarke E im Abstand r vom Tauch-
rohr kann nach Gl. 2.4 berechnet werden, wobei die Mantelflaiche Ay im Abstand r als
bestrahlte Flache eingesetzt wird. Abbildung 34 zeigt den Verlauf der Bestrahlungsstérke in-
nerhalb des Reaktors mit 40 mm Durchmesser bei verschiedenen Transmissionen. Fiur Pg
wurde die aktinometrisch bestimmte UV-C-Leistung von 3,73 W eingesetzt. Die mittlere Be-

strahlungsstirke E wurde, unter der Voraussetzung einer vollstandigen Durchmischung, als
Mittelwert der Bestrahlungsstarken innerhalb des Reaktorraumes berechnet. Diese Berech-
nung aus aktinometrisch ermittelter Strahlerleistung und dem einfachen Zylindermodell
stimmen gut mit den Berechnungen der UMEX GmbH Dresden, die auf einem modifizierten

Zylindermodell basieren, Gberein (Tabelle 19).
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Abbildung 34: Bestrahlungsstarke E fiur den 11 W-Strahler im 40 mm-Reaktor fur verschiedene
Transmissionen.

Tabelle 19: Berechnung der mittleren Bestrahlungsstérke (Reaktor 40/11).

E E
Transmission (Wasser) (modifiziertes Zylindermodell, (Pyyc aktinometr. bestimmt,
UMEX GmbH Dresden) einfaches Zylindermodell)
100 % (Reinstwasser) 212,1 W/mz2 198,6 W/m?2
94 % (Leitungswasser) 206,9 W/m?2 194,7 W/m?2
86 % (TS Klingenberg) 200,0 W/m?2 189,2 W/m?2

Die biodosimetrische Bestimmung der mittleren Bestrahlungsstérke erfolgte im UV-Reaktor
mit 40 mm Durchmesser. Vor Einsatz der kultivierten Sporen von B. subtilis wurde die Inakii-
vierung der verwendeten Sporen von B. subtilis gemdB ONORM M 5873-1 in einer
kalibrierten Bestrahlungsanlage Uberprift und bestétigt, dass die Reduzierung um 2 log-
Stufen bei einer Bestrahlung von 393 +8 J/m? erfolgt. Die Empfindlichkeitspriifung bei
600 J/m? konnte aufgrund der Eigentriibung der Sporensuspension nicht durchgefiihrt wer-
den.

Abbildung 35 zeigt den linearen Teil der Inaktivierungskurve der B. subtilis-Sporen bei Be-
strahlung mit dem 11 W-Niederdruckstrahler. Nach zwei Durchldufen (im kontinuierlichen
Betrieb) durch den UV-Reaktor verlief die Inaktivierungskurve linear und lieB sich mit folgen-

der Gleichung beschreiben:

log N =1,1276-16472-t =1,1276—1,6472-ﬂ (Gl. 4.1)
N H E

0

Eine Reduzierung um 2 log-Stufen ergab sich folglich nach einer effektiven Bestrahlungszeit

von fy=1,90 s.
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Abbildung 35: Experimentell ermittelte Inaktivierungskurve von Bacillius subtilis Sporen fir den 11 W-
Strahler (n = 4) sowie den 21 W-Strahler (n = 2).

Durch Einsetzen der biodosimetrisch ermittelten Bestrahlungszeit t; und der bendtigten Be-
strahlung H fir eine Reduzierung um 2 log-Stufen von 393 + 8 J/m? erhalt man eine mittlere
Bestrahlungsstérke von 206 W/m?. Da die mittlere Bestrahlungsstérke infolge es Lichtweges
abhangig vom verwendeten Reaktordurchmesser ist, wurde im Wiederholungsversuch der-
selbe Reaktor mit einem 21 W-Niederdruckstrahler, der sich lediglich durch die Bogenlange
unterscheidet, verwendet. Die Inaktivierungskurve fir die B. subtilis Sporen fur den Wieder-
holungsversuch ist ebenfalls in Abbildung 35 dargestellt und ergab eine mittlere
Bestrahlungsstarke von 213 W/m?2.

Die Ergebnisse der biodosimetrischen Bestimmung wurden mit der Berechnung der UMEX
GmbH Dresden verglichen. Fir den verwendeten 11 W-Strahler und den 40 mm-Reaktor
ergibt sich mit dem modifizierten Zylindermodell eine mittlere Bestrahlungsstarke von
212,1 W/m? und fiir den 21 W-Strahler eine Bestrahlungsstérke von 194,1 W/m?. Die experi-

mentell ermittelten Ergebnisse stimmen somit gut mit den Berechnungen Uberein.

Angesichts der guten Vergleichbarkeit der aktinometrischen und biodosimetrischen Ergeb-
nisse mit den Berechnungen mit dem modifizierten Zylindermodell wurden fir die
Auswertung aller weiteren Abbauversuche die berechneten Werte herangezogen. Diese
wurden flr einen weiten Bereich an Transmissionen und verdnderte UV-C-Leistungen, z. B.
infolge Alterung des Strahlers, durch die UMEX GmbH Dresden zur Verfligung gestellt (An-
hang A.8).
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4.4.2. Ozongenerierung mittels VUV-Bestrahlung

Ein Schwerpunkt der vorliegenden Arbeit war der Einsatz des neuartigen UV-Reaktorsystem
mit interner Ozonerzeugung. Dazu wurden zunachst die mittels VUV-Bestrahlung erzeugte
Ozonmenge in einem mit Luft bzw. Sauerstoff durchstromten Reaktor bestimmt. Dabei zeigte
sich, dass die erzeugte Ozondosis (in pg/min) vom eingesetzten Gas abhangig ist (Abbildung
36) und aus reinem Sauerstoff mehr Ozon erzeugt werden konnte als aus Luft, da diese nur
20,9 % Sauerstoff enthalt.
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Abbildung 36: Mittels VUV (Strahlerleistung 11 W) aus Sauerstoff und Luft generierte Ozondosis fiir
verschiedene Volumenstrome.

Der verwendete Quecksilber-Niederdruckstrahler emittiert neben dem VUV-Anteil bei 185 nm
(ca. 10 % der Gesamtstrahlung) auch bei 254 nm. Bei dieser Wellenlange erfolgt eine Zer-
setzung von Ozon gemaB Gl. 2.15 und es bildet sich ein Gleichgewicht zwischen der
Ozongenerierung bei 185 nm und der Ozonzersetzung bei 254 nm [Oppenlénder, 2003; Do-
han & Masschelein, 1987]. Die Effizienz der Ozongenerierung mit Quecksilber-
Niederdruckstrahlern ist aufgrund des héheren Anteils an UV-C-Strahlung gering [Oppenlan-
der, 2003]. Zusatzlich zur UV-C-Strahlung trégt die Erwarmung des Strahlers zur
Ozonzersetzung bei [Dohan & Masschelein, 1987]. Die Ergebnisse in Abbildung 36 zeigen,
dass die Ozonausbeute durch Optimierung des Volumenstromes maximiert werden kann.
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Die Ozongenerierung innerhalb des Tauchrohres des UV-Reaktors wurde mit dem Tauch-
rohr mit 32 mm Durchmesser und den Strahlern mit der Leistung 21 und 60 W untersucht.
Die Ergebnisse sind in Abbildung 37 dargestellt und fir Luft in Anhang A.10 zusammenge-
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Abbildung 37: Mittels VUV innerhalb des Tauchrohres aus Sauerstoff, Luft und Druckluft generierte
Ozondosis fur verschiedene Volumenstrdme und Strahlerleistungen.

Bei der internen Ozongenerierung im 32 mm-Tauchrohr des UV-Reaktors wurden hdhere
Ozondosen erreicht als in den in Abbildung 36 dargestellten Versuchen, bei denen die
Ozongenerierung extern in einem zweiten UV-Reaktor durchgefihrt wurde. Griinde fir diese
Unterschiede sind zum einen das geringere zur Ozongenerierung zur Verfligung stehende
bestrahlte Volumen bei der externen Ozongenerierung. Zum anderen konnten bei interner
Ozongenerierung aufgrund des Versuchsaufbaus (gréBere Schlauchdurchmesser, regulier-
bare Volumenstrome Uber den Injektor) héhere Gasvolumenstréme eingestellt werden und
es wurden Strahler mit hdherer Leistung eingesetzt als bei den in Abbildung 36 gezeigten
Versuchen. Diese Faktoren fihren zu den héheren Ozondosen bei interner Ozongenerie-
rung.

Aufgrund der gleichzeitigen Emission bei 254 nm durch den Strahler kommt es auch bei den
in Abbildung 37 dargestellten Ergebnissen mit steigendem Volumenstrom zu einer zuneh-
mend unvollstidndigen Umsetzung des zugeflhrten Sauerstoffs, die im Abflachen der Kurven
zu erkennen ist. Im Vergleich zu reinem Sauerstoff wurden mit Druckluft und Umgebungsluft
niedrigere Ozondosen erzeugt, da der Sauerstoffanteil geringer ist [Hashem, 1997]. Der Un-
terschied zwischen Druckluft und Umgebungsluft 1&asst sich durch den Wassergehalt der
Umgebungsluft begriinden [Dohan & Masschelein, 1987]. Die Nutzung der Umgebungsluft
zur Ozongenerierung bietet allerdings den Vorteil, dass keine zusétzlichen Kosten fur die
Gaszufuhr entstehen, deshalb wurde in den Abbauversuchen der Geruchsstoffe Umge-
bungsluft eingesetzt.
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Briner untersuchte bereits 1959 die photochemische Generierung von Ozon und erreichte
aufgrund der damals geringen Emissionseffizienz bei 185 nm von 0,5 - 2,5 % eine maximale
Ausbeute von 1,8 g/kWh [Dohan & Masschelein, 1987]. Dohan und Masschelein [1987] er-
reichten in ihren Versuchen zur photochemischen Ozongenerierung mittels Quecksilber-
Niederdruckstrahlern Ozonmengen von 16 — 27 g/kWh mit Sauerstoff und 7 g/kWh mit (ge-
trockneter) Luft. Mit der Ozongenerierung bei 172 nm erreichten Hashem et al. [1997]
Ozonkonzentrationen im Gasstrom (2 mL/min) von 7,5 mg/L aus Sauerstoff und 6 mg/L aus
Luft. Dies entspricht einer Ausbeute von 9 bzw. 7,2 g/kWh. In der vorliegenden Arbeit zeigte
sich eine starke Abhangigkeit der Ozonausbeute von dem verwendeten Reaktoraufbau. Bei
Einsatz von Umgebungsluft zur Ozongenerierung wurden Ausbeuten von 0,2 g/kWh (11 W-
Strahler) bis 2,3 g/kWh (21 W-Strahler) erreicht. Diese im Vergleich zu Dohan & Masschelein
[1987] und Hashem et al. [1997] geringen Ausbeuten sind darauf zurlickzuflhren, dass nicht
mit getrockneter Luft gearbeitet wurde bzw. dass die Ozongenerierung bei 185 nm erfolgte.
Mit einer Optimierung des Versuchsaufbaus, z. B. hinsichtlich Gasvolumenstrom oder Volu-
men innerhalb des Tauchrohres, kann die generierte Ozonmenge wahrscheinlich noch
gesteigert werden.
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4.4.3. Geruchsstoffabbau mittels UV-Bestrahlung

Innerhalb der UV-basierten Versuche wurde zuerst der Abbau mittels UV-Bestrahlung bei
254 nm experimentell untersucht. Abbildung 38 zeigt, dass die Konzentration von Geosmin
in Reinstwasser auch bei hohen Bestrahlungen kaum abnimmt und dass mit der fiir eine UV-
Desinfektion geforderten Mindestbestrahlung von 400 J/m? kein Abbau des Geruchsstoffes
erreicht werden kann. Ein &hnliches Ergebnis zeigte sich auch fir 2-MIB. Auch Rosenfeldt et.
al. [2005] stellten in ihren Versuchen erst bei hohen Bestrahlungen einen geringen Abbau
der Geruchsstoffe fest und Linden et al. [2002] zeigten in Untersuchungen in Wasser des
Lake Michigan, dass durch Bestrahlung mit Niederdruck- und Mitteldruckstrahlern kein effek-
tiver Abbau von Geosmin und 2-MIB erreicht werden kann.
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Abbildung 38: Abbau von Geosmin (cy= 100 ng/L) mit UV-Bestrahlung in verschiedenen Wassern.

Mit der Bestrahlung bei 254 nm ist ein Abbau durch direkte Photolyse méglich, wenn die
Substanz eine hohe Absorption bei der emittierten Wellenlange aufweist. Abbildung 39 zeigt
das Absorptionsspektrum von Geosmin und 2-MIB von 190 nm (der minimalen Wellenlange
des Photometers) bis 270 nm. Man erkennt deutlich, dass die Absorption bei 254 nm, der
Emissionswellenlange des UV-Strahlers, sehr gering ist und erst bei kleineren Wellenlangen
ansteigt. Fir Geosmin und 2-MIB wurden bei 254 nm Absorptionskoeffizienten € von
912 L/(mol-cm) und 1350 L/(mol-cm) ermittelt, die bestatigen, dass ein Abbau durch direkte
Photolyse unwahrscheinlich ist. In Abbildung 38 ist auBerdem zu erkennen, dass unter UV-
Bestrahlung in den Realwéssern eine etwas hdhere Konzentrationsabnahme des Geruchs-
stoffes erreicht wurde als im Reinstwasser. Die Absorption der Geruchsstoffe in der
Versuchsanlage oder an Bestandteilen der Wassermatrix sowie Bellftungseffekte kénnen
aufgrund von Blindversuchen ohne Bestrahlung als Grund fir dieses Ergebnis ausgeschlos-

sen werden.
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Abbildung 39: Absorptionsspektrum von Geosmin und 2-MIB.

In den natlrlichen Wassern kann der Abbau der organischen Spurenstoffe auf angeregte
photochemische Prozesse zuriickgeflhrt werden, die als Photosensibilisierung bezeichnet
werden [Haag & Hoigné, 1985]. Die eingestrahlte Energie wird entweder direkt von Humin-
stoffen auf das Substratmolekll Gbertragen oder es werden reaktive Intermediate, z. B.
organische Peroxylradikale oder Hydroxylradikale, gebildet [Haag & Hoigné, 1985; Oppen-
lander, 2003]. Nach Oppenlander [2003] und Zepp et al. [1987] spielt dabei vor allem die
photochemische Umsetzung von Nitrat und Nitrit eine Rolle. Russi et al. [1982] wiesen in na-
tirlichen  Wassern eine  Hydroxylradikalkonzentration von  5-10"®mol/L  unter
Sonneneinstrahlung nach, die vor allem auf die photochemische Umsetzung von Nitrat zu-
rickzufihren war. Den in Abbildung 38 dargestellten Effekt der Photosensibilisierung auf den
Abbau von Spurenstoffen wiesen Rosenfeldt et al. [2007] fir den Abbau estrogener Sub-
stanzen nach. Und auch Andreozzi et al. [2003] zeigten, dass durch die angeregten
photochemischen Prozesse die Abbaugeschwindigkeit von pharmazeutischen Wirkstoffen in

Realwéssern erhdht wurde.
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4.4.4. Geruchsstoffabbau mittels VUV-Bestrahlung’

Bestimmung des Geschwindigkeitsgesetzes fiir den Abbau der Geruchsstoffe

Beim Einsatz von Suprasil-Quarzglas zur Umhillung des Strahlers kann zusatzlich zur
Quecksilberfluoreszenz bei 254 nm die Emission bei 185 nm genutzt werden und mit einem
Tauchrohr aus dem entsprechenden Material auch die Bestrahlung der wassrigen Phase im
VUV-Bereich erfolgen. Abbildung 40 zeigt den Abbau der Geruchsstoffe Geosmin und 2-MIB
unter VUV-Bestrahlung®.

Bei Bestrahlung mit dem VUV-Strahler erfolgte in Reinstwasser eine schnelle Reduzierung
der Geruchsstoffkonzentration. Die Auftragung von In(c/c,) gegen die Versuchszeit ergab ei-
nen linearen Zusammenhang (siehe Abbildung 40), der auf eine Reaktionskinetik erster oder
pseudo-erster Ordnung hindeutet. Unter den verwendeten Versuchsbedingungen ist der Ab-
bau durch (i) direkte Photolyse bei 185 nm oder (ii) photoinitiierte Oxidation durch unter VUV-
Bestrahlung gebildete Hydroxylradikale und weitere radikalische Spezies mdglich. Um zwi-
schen diesen beiden Abbaumechanismen zu unterscheiden, wurde der Radikalfanger tertiar-
Butanol (+BuOH) im Uberschuss (5 mmol/L) zugegeben. In Gegenwart des Radikalfangers
wurde nur eine geringe Reduzierung der Geruchsstoffkonzentration festgestellt (Abbildung
40), die in etwa der Umsetzung unter UV-Bestrahlung bei 254 nm entspricht.
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Abbildung 40: Abbau von Geosmin und 2-MIB (¢,= 100 ng/L) mittels VUV in Reinstwasser (Reaktor
40/11).

7 Auszuge aus den Ergebnissen dieses Kapitels wurden bereits veréffentlicht: K. Kutschera, H. Bor-
nick, E. Worch: Photoinitiated oxidation of geosmin and 2-methylisoborneol by irradiation with 254 nm
and 185 nm UV light, Water Research 43 (2009), 2224-2232.

® Fir die Bestrahlung mit dem Quecksilber-Niederdruckstrahler bei 254 nm (UV) und 185 nm (VUV)
wird nur die Bezeichnung ,VUV* verwendet.
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Der beobachtete Abbau unter VUV-Bestrahlung ist folglich auf eine photoinitilerte Oxidation
durch Hydroxylradikale zurlickzufiihren und die direkte Photolyse bei 254 und 185 nm kann
vernachlassigt werden. Geosmin wird aufgrund seiner h6heren Reaktionskonstante mit Hyd-
roxylradikalen von 1,4:-10'° L/(mol-s) schneller abgebaut als 2-MIB, welches mit einer
Reaktionskonstante von 8,2:10° L/(mol-s) mit Hydroxylradikalen reagiert [Glaze, 1990]. Der
Abbau durch das erweiterte Oxidationsverfahren VUV-Bestrahlung kann mit einer Ge-
schwindigkeitskonstante pseudo-erster Ordnung beschrieben werden, da durch die
Bestrahlung eine kontinuierliche Bildung von Hydroxylradikalen erfolgt (Abschnitt 3.7).

Bei einer Reaktion erster oder pseudo-erster Ordnung ist die Abbaugeschwindigkeit unab-
héangig von der Eingangskonzentration des betrachteten Analyten. Abbildung 41 zeigt
allerdings, dass der Abbau von Geosmin mittels VUV-Bestrahlung mit zunehmender Ein-
gangskonzentration langsamer verlauft. Dieser beobachtete Effekt ist auf den
Methanolgehalt der Geruchsstoffstammldsung, die zur Einstellung der Eingangskonzentrati-
on verwendet wurde, zurlckzufUhren, da Methanol als Radikalfanger fungiert. In Abbildung
41 ist eine Abbaukurve fir eine Geosminkonzentration von 100 ng/L mit zusatzlicher Metha-
nolzugabe dargestellt. Der Methanolgehalt dieser Versuchslésung entsprach einer
Eingangskonzentration von 500 ng/L und der Verlauf der Abbaukurve ist anndhernd iden-
tisch mit der Abbaukurve fir ¢, =500 ng/L. Die Eingangskonzentration des Geruchsstoffes
hat folglich keinen Einfluss auf den Abbau und der Abbau folgt einer Reaktion pseudo-erster
Ordnung, wie auch fir verschiedene Eingangskonzentrationen von 2-MIB nachgewiesen

wurde.
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Abbildung 41: Abbau von Geosmin mittels VUV in Reinstwasser (Reaktor 40/11) bei verschiedenen
Eingangskonzentrationen.
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Zusatzlich wurde der Einfluss der Gegenwart des zweiten Geruchsstoffes auf die Abbauge-
schwindigkeit untersucht. Dabei zeigte sich ebenfalls, dass der Geruchsstoff selbst keinen
Einfluss auf den Abbau hat und sich nur der Methanolgehalt der Stammlésung verzégernd
auf den Abbau auswirkt. Fir Geosmin und 2-MIB sind keine wassrigen Stammlésungen er-
haltlich, deshalb wurden die folgenden Versuche fir jeden der beiden Geruchsstoffe einzeln
und mit gleich bleibender Eingangskonzentration von 100 ng/L durchgefihrt, um den Einfluss
des Methanolgehaltes der Stammlésung konstant zu halten.

BezugsqgrdBe fiir den Abbau unter VUV-Bestrahlung

Fir die Ermittlung der Abbaukonstanten pseudo-erster Ordnung gemag Abschnitt 3.7 wurde
eine geeignete BezugsgrdBe gesucht. Abbildung 42 zeigt den Abbau von Geosmin mittels
VUV-Bestrahlung in unterschiedlichen UV-Reaktorsystemen, d.h. bei unterschiedlichen Re-
aktordurchmessern und Strahlerleistungen (siehe Tabelle 7), bezogen auf die Versuchszeit,
die Bestrahlung (bei 254 nm) und die eingesetzte elektrische Energie.

In Abbildung 42a ist zu erkennen, dass die Versuchszeit bzw. die zeitbasierte Geschwindig-
keitskonstante nicht geeignet ist, um die Versuche miteinander zu vergleichen. Nur bei
gleichen Versuchsbedingungen (Volumen und verwendetes Reaktorsystem) kann die Ver-
suchszeit als BezugsgréBe herangezogen werden.

Bei Betrachtung der Bestrahlung (bei 254 nm) als BezugsgréBe fir den VUV-Abbau
(Abbildung 42b) wird deutlich, dass mit dieser BezugsgréBe nur Versuche verglichen werden
kénnen, die in einem Reaktor mit gleichem Durchmesser durchgefihrt wurden, auch bei Ein-
satz von Strahlungsquellen mit unterschiedlicher Leistung.

Der Grund fur diese Unterschiede bei Bezug des Abbaus auf die Bestrahlung bei 254 nm ist
die hohe Absorption der Strahlung bei 185 nm, die nur in einem diinnen Film um das Tauch-
rohr zu einer Bildung von Hydroxylradikalen fihrt (Abschnitt 2.5.2). Die Hydroxylradikale
reagieren sehr schnell und haben ein Lebensdauer von 10 bis 10° s, deshalb finden photo-
initiierte Oxidationen nur in der Nahe des Tauchrohres statt [Imoberdorf & Mohseni, 2011b].
Somit kann bei langeren Lichtwegen in einem Reaktor mit gréBerem Durchmesser nicht von
der Bestrahlung bei 254 nm auf die Bestrahlung bei 185 nm geschlossen werden. Die Be-
strahlung bei 185 nm kann biodosimetrisch oder durch Auslegungsrechnung nicht ermittelt
und deshalb nicht als BezugsgréBe verwendet werden. Die bestrahlungsbasierten Ge-
schwindigkeitskonstanten k’y wurden deshalb nur beim Vergleich von Versuchen verwendet,
die mit demselben Reaktor durchgefihrt wurden.
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Abbildung 42: Abbau von Geosmin (co= 100 ng/L) in Leitungswasser mit verschiedenen Reaktorsys-
temen (siehe Tabelle 7) und Ermittlung der Abbaukonstante flr die BezugsgrdBen (a) Versuchszeit,
(b) Bestrahlung bei 254 nm und (c) elektrischer Energieverbrauch.
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Die Verwendung der eingesetzten elektrischen Energie EE, die analog zum Bewertungskrite-
rium EE/O (Abschnitt 3.9) berechnet wurde, als BezugsgréBe (Abbildung 42c) bietet den
Vorteil, dass sie relevant fir den praktischen Einsatz des UV-Systems ist, da die Kosten flr
die elektrische Energie den Hauptteil der Verbrauchskosten darstellen [Bolton, 1996]. Die in
Abbildung 42c erkennbaren Unterschiede ergeben sich infolge der unterschiedlichen Aus-
beuten der VUV-Bestrahlung. In dem Reaktor mit 40 mm Durchmesser kann die
eingebrachte Energie (in Form von VUV-Strahlung) durch den geringen Lichtweg am besten
genutzt werden. Je grdBer der Lichtweg wird, desto geringer wird die Effizienz der VUV-
Bestrahlung und somit ist die BezugsgréBe EE abhangig vom Reaktoraufbau, aber unab-
héangig von der Strahlerleistung. Zudem erfolgt in den Versuchen mit den Reaktoren mit 76
und 110 mm Durchmesser wahrscheinlich keine vollstdndige Durchmischung der Versuchs-
I6sung. Bei einer Pumpengeschwindigkeit von 15 L/min und einem Gesamtvolumen von 30 L
erfolgte wahrend der Versuchszeit von 30 min nur eine 15fache Umwalzung der Versuchsl6-
sung. Diese unvollstdndige Vermischung wéhrend des Versuches wirkt sich retardierend auf
den Abbau der Geruchsstoffe aus. Ein weiterer Faktor, der sich im Reaktor mit 110 mm
Durchmesser ungtinstig auf den Geruchsstoffabbau auswirkt, ist die geringe REYNOLDS-Zahl,
die nur knapp Uber der dem Richtwert fir turbulente Strémung von Re = 2000 liegt. Eine tur-
bulente Stréomung innerhalb des Reaktors ist aufgrund der inhomogenen Verteilung der
Hydroxylradikale notwendig, um eine gleichméaBige Umsetzung der Spurenstoffe zu errei-
chen.

Es ist festzuhalten, dass die eingebrachte elektrische Energie bzw. der Vergleichsparameter
EE/O gut geeignet sind, um den Abbau mittels VUV-Bestrahlung in verschiedenen Reakto-
ren zu vergleichen. In jedem Fall sollte sowohl fir den photoinitiierten Abbau als auch fur die
Desinfektion eine gute Durchmischung und turbulente Strdmung sichergestellt werden.
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Einflussfaktoren auf den Geruchsstoffabbau

Abbildung 43 zeigt die experimentell ermittelten (bestrahlungsbasierten) Geschwindigkeits-
konstanten fir den Abbau von Geosmin und 2-MIB unter Variation verschiedener

Gewasserparameter.
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Abbildung 43: Experimentell ermittelte Geschwindigkeitskonstanten fir den Abbau von Geosmin und
2-MIB (cp= 100 ng/L) mittels VUV-Bestrahlung in Abhangigkeit von (a) pH-Wert (in Reinstwasser,
DOC und HCOj3; konstant), (b) DOC-Gehalt (Versuche in Wasser aus TS Klingenberg, zur DOC-
Reduzierung Uber Aktivkohle filtriert, pH = 6,9, HCO3 = 0,3 mmol/L) und (c) Hydrogencarbonatkon-
zentration (in Reinstwasser, pH und DOC konstant), Reaktor: 40/11.



4. Ergebnisse und Diskussion 93

Die Daten in Abbildung 43 bestatigen, dass Geosmin schneller durch Hydroxylradikale ab-
gebaut wird als 2-MIB. Bei der Variation des pH-Wertes wurde ein optimaler Bereich von
pH 4 - 8 ermittelt und die Anwesenheit der Radikalfanger Hydrogencarbonat und NOM (ge-
messen als DOC) verlangsamt den Abbau der Geruchsstoffe, da diese Verbindungen
ebenfalls mit Hydroxylradikalen reagieren und diese dann nicht mehr fir den Abbau der Ge-
ruchsstoffe zur Verfligung stehen. Mit der VUV-Bestrahlung kann eine schnelle Umsetzung
von Spurenstoffen erreicht werden, die dieses Verfahren durchaus konkurrenzféhig mit an-
deren AOP macht, wie verschiedene in der Literatur dokumentierte Untersuchungen zeigen.
Imoberdorf & Mohseni [2011b] verglichen die Effizienz von VUV-Bestrahlung, UV/H.O, und
VUV/H,O, fir den Abbau von Geosmin. Die Kombination VUV/H,O, mit 10 mg/L H,O, zeigte
die besten Ergebnisse, gefolgt von VUV-Bestrahlung und UV/H,O, Lopez et al. [2000] unter-
suchten den Abbau von 4-Chlor-3,5-nitrobenzoesaure mittels UV/H,O, und VUV-Bestrahlung
bei 185 nm (Quecksilber-Niederdruckstrahler) und 172 nm (Xe-Excimer-Strahler). UV/H,O,
fOhrte, verglichen mit den VUV-Verfahren, nur zu einem langsamen Abbau und im Vergleich
der VUV-Verfahren war die Bestrahlung bei 172 nm effizienter als bei 185 nm. Die Spuren-
stoffumsetzung mittels VUV-Bestrahlung wird im Vergleich zu den Verfahren, die auf der
Bestrahlung im UV-Bereich basieren, weniger durch die Transmission des Wassers beein-
flusst, weil die Absorption des Wassers selbst im VUV-Bereich hoch ist [Imoberdorf &
Mohseni, 2011b; Lopez, 2000].

4.4.5. Geruchsstoffabbau mittels UV/H>O,

Die Kombination von UV-Bestrahlung und H,O,-Dosierung zahlt wie die VUV-Bestrahlung zu
den erweiterten Oxidationsverfahren (AOP), da hochreaktive Hydroxylradikale gebildet wer-
den (siehe Abschnitt 2.5).

uv
S UV/H202 (1,0 mg/L)
c —e—UV/H202 (3,6 mg/L)
% —e—UV/H202 (7,2 mg/L)
g —e—UV/H202 (16,9 mg/L)
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Abbildung 44: Abbau von Geosmin in Reinstwasser mittels UV/H,O, fiir verschiedene H,O,-
Konzentrationen, Reaktor: 40/11.
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Abbildung 44 zeigt den Abbau von Geosmin fir verschiedene H,O,-Konzentrationen bei
gleichzeitiger UV-Bestrahlung und wie bereits in Abschnitt 4.4.3 gezeigt, fihrt die UV-
Bestrahlung bei 254 nm nicht zu einem Geruchsstoffabbau, ebenso verhalt es sich fir die
Zugabe von H,0O, ohne Bestrahlung. Bei Kombination von UV-Bestrahlung und Wasserstoff-
peroxid werden Hydroxylradikale gebildet und der Geruchsstoff kann abgebaut werden.
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Abbildung 45: Experimentell ermittelte Geschwindigkeitskonstanten fir den Abbau von Geosmin und
2-MIB (co=100 ng/L) mittels UV/H,O, in Abhangigkeit von (a) der H,O,-Konzentration (in Reinstwas-
ser) (b) dem DOC-Gehalt (Versuche in Wasser aus TS Klingenberg, zur DOC-Reduzierung Uber
Aktivkonhle filtriert, pH = 6,9, HCO3 = 0,3 mmol/L, H,O, = 3,6 mg/L) und (c) dem pH-Wert (in Reinst-
wasser, H,O, = 3,6 mg/L), Reaktor: 40/11.
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Der in Abbildung 44 dargestellte Abbau der Geruchsstoffe verlauft mit zunehmender Kon-
zentration des Oxidationsmittels schneller und kann mit dem Geschwindigkeitsgesetz
pseudo-erster Ordnung beschrieben werden (Abschnitt 3.7). Fir Geosmin konnte bis zu ei-
ner Konzentration von 17 mg/L H,O,, der nach Trinkwasserverordnung maximal zuldssigen
Zugabe, ein nahezu linearer Zusammenhang zwischen Abbaugeschwindigkeit (in Reinst-
wasser) und H,O,-Konzentration festgestellt werden (Abbildung 45a). Fir 2-MIB stieg die
Abbaugeschwindigkeit anfangs mit steigender H,O,-Konzentration an, der Anstieg verringer-
te sich allerdings bei hbéheren Konzentrationen (Abbildung 45a), da Wasserstoffperoxid
selbst als Scavenger fungiert. Wenn H,O, im Uberschuss vorliegt, entstehen durch die Reak-
tion von Hydroxylradikalen mit Wasserstoffperoxid Hydroperoxylradikale, die nur eine
geringe Reaktivitat gegenlber Spurenstoffen aufweisen [Legrini, 1993]:

H,O, + *OH - H,O0+HO, (Gl. 4.2)

Zudem gewinnen bei hohen stationdren Hydroxylradikalkonzentrationen die Abbruchreaktio-
nen des Radikalkettenmechanismus (Gl. 2.10), z. B. die Dimerisierung der Hydroxylradikale,
immer mehr an Bedeutung [Legrini, 1993]. Von Sonntag [1993] beobachtete, dass beim Ab-
bau von Atrazin (in Reinstwasser), die Abbaurate ab einer H,O,-Konzentration von 3,4 mg/L
nicht weiter anstieg, weil die Scavengerkapazitat der Lésung praktisch nur noch von H,O,
bestimmt wurde. Bei den Versuchen mit Geosmin und 2-MIB (in Reinstwasser) (Abbildung
45a) tritt dieser Effekt erst bei héheren H,O,-Konzentrationen ein, da die Geruchsstoffe im
Vergleich zu Atrazin (K.omarazin = 3-10° L/(mol-s), [Meunier, 2006]) eine héhere Reaktions-
konstante mit Hydroxylradikalen aufweisen (k.ongeosmn = 1,410 L/(mol's), komoms =
8,2:10° L/(mol-s), [Glaze, 1990]).

Der pH-Wert zeigte im untersuchten Bereich von 4 - 9,5 im UV/H,O,-Verfahren nur einen ge-
ringen Einfluss auf den Abbau der Geruchsstoffe (Abbildung 45c). Nach von Sonntag [1993]
ist der Einfluss des pH-Wertes erst bei héheren pH-Werten, wenn vor allem HO, vorliegt,
entscheidend fur den Reaktionsverlauf.

H*+HO, < H,0, (pKs=11,7) (Gl. 4.3)
Einerseits weist H,O  einen hdheren molaren Absorptionskoeffizienten auf als H,O,
(EHz02 = 18,6 L/(mol-cm), €400. = 240 L/(mol-cm) [Legrini, 1993]) und ist deshalb ein besserer
Promotor des Radikalkettenmechanismus. Andererseits reagiert HO,” wesentlich schneller
mit Hydroxylradikalen als H,O, und ist ein starkerer Radikalfanger [von Sonntag, 1993]. Auf-
grund des hohen pKs-Wertes von 11,7 sind diese Reaktionen im Bereich der
Trinkwasseraufbereitung jedoch kaum von Bedeutung. Der DOC-Gehalt (Abbildung 45b) und
die Hydrogencarbonatkonzentration (Daten nicht dargestellt) zeigten einen ahnlichen Ein-
fluss auf die Abbaugeschwindigkeit der Geruchsstoffe wie bei VUV-Bestrahlung. Beide
Wasserinhaltsstoffe wirken als Radikalfanger und in ihrer Gegenwart wird die Abbauge-
schwindigkeit verringert.
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Rosenfeldt et al. [2005] untersuchten den Abbau von Geosmin und 2-MIB mittels UV/H,0, in
Rohwasser aus dem Lake Michigan und Wasser, das nach der Filterstufe entnommen wur-
de, und zeigten, dass mit steigender Wasserstoffperoxidkonzentration (2,3 und 7,2 mg/L) die
Abbaugeschwindigkeit ansteigt. Mit einer H,O,-Konzentration von 2,2 mg/L und einer Be-
strahlung H= 10.000 J/m? wurde die Ausgangskonzentration in den Realwassern um 70 —
90 % verringert. Eine Reduzierung der Geosminkonzentration um 90 % konnte im Wasser
der TS Klingenberg mit ¢(H.O,) = 3,6 mg/L und H = 10.000 J/m? erreicht werden. Die eige-
nen Ergebnisse sind somit gut mit den von Rosenfeldt et al. [2005] veréffentlichten Werten
vergleichbar. Neben dem Niederdruckstrahler verwendeten Rosenfeldt et al. [2005] in ihren
Versuchen einen Quecksilber-Mitteldruckstrahler, mit dem der Abbau schneller verlief, da
H.O, besser bei Wellenlangen unter 254 nm absorbiert. Dieser Trend wurde auch von Kora-
tegere et al. [2004] nachgewiesen.

Die Ergebnisse haben gezeigt, dass der zusétzliche Einsatz von Wasserstoffperoxid zur UV-
Bestrahlung geeignet ist, um einen Abbau der Geruchsstoffe zu erreichen. Ein Problem bei
Einsatz dieses Verfahrens ist die Restkonzentration an Wasserstoffperoxid, die meist nur ge-
ringflgig unterhalb der zugegebenen Konzentration liegt (siehe Abbildung 46).
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Abbildung 46: H,O,-Konzentration vor und nach den Abbauversuchen der Geruchsstoffe und Verlauf
der Kennlinie bei Verhaltnis 1:1 vor und nach dem Versuch.

Wasserstoffperoxid wird nach Initiierung eines Radikalkettenmechanismus durch Rekombi-
nation von Hydroxylradikalen wieder gebildet (siehe Gl. 2.10). Die Restkonzentration geman
der Liste der Aufbereitungsstoffe und Desinfektionsverfahren nach § 11 TrinkwV 2001 darf
maximal 0,1 mg/L betragen, weil es als zelltoxisch und mutagen an Bakterien eingestuft wird
[Thomson, 2004]. Die Reduzierung der Restkonzentration erfordert einen zusétzlichen Auf-
bereitungsschritt, z.B. eine biologisch aktivierte Filterstufe.
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4.4.6. Geruchsstoffabbau mittels UV/Ozon

Der Abbau der Geruchsstoffe mittels UV/O; wurde zunachst unter Nutzung von Ozon, wel-
ches Uber einen Standardozongenerator erzeugt wurde, untersucht. Dabei zeigte sich, dass
die Konzentration an geléstem Ozon abhangig von der zudosierten Ozonmenge, der Was-
sermatrix und der Art der Zudosierung war. Bei gleicher Ozonkonzentration im Gasstrom
wurde bei Dosierung mittels eines Injektors nach dem Venturiprinzip héhere Ozonkonzentra-
tionen erreicht als bei Ozondosierung Uber eine Fritte und die in Reinstwasser gemessenen
Ozonkonzentrationen waren hdher als in den Realwassern, da das geléste Ozon an Be-
standteilen der Wassermatrix umgesetzt wurde. Abbildung 47 zeigt den Abbau von Geosmin

in Reinstwasser flir verschiedene, in Lésung gemessene Ozonkonzentrationen.
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Abbildung 47: Abbau von Geosmin in Reinstwasser mittels UV/O3 bei verschiedenen Ozonkonzentra-
tionen (Ozondosierung mittels Fritte, Reaktor: 40/11).

Wie bereits beim Abbau mittels UV/H,O, ist beim Verfahren UV/O; die Abbaugeschwindig-
keit abhangig von der Konzentration des Oxidationsmittels. Auch hier handelt es sich um
eine photoinitilerte Oxidation, die mit einem Geschwindigkeitsgesetz pseudo-erster Ordnung
beschrieben werden kann, und bei héheren Ozonkonzentrationen ergibt sich eine hdhere
Hydroxylradikalkonzentration. Die Ozonkonzentration in Lésung hat nur bei geringeren Kon-
zentrationen einen Einfluss auf die Abbaugeschwindigkeit, bei héheren Konzentrationen an
geléstem Ozon steigt die Abbaugeschwindigkeit bei einer weiteren Erhéhung kaum noch an.
Eine mdgliche Ursache fiir diesen Effekt ist die Rekombination gebildeter Hydroxylradikale
bei hohen lokalen Konzentrationen, wie sie bereits beim Geruchsstoffabbau mittels UV/H,O,
bei hohen H,O,-Konzentrationen beobachtet wurde (Abschnitt 4.4.5). Untersuchungen zum
Abbau von Geosmin und 2-MIB mittels UV/O3; wurden bisher nur von Collivignarelli & Sorlini
[2004] verdffentlicht. Bei UV-Bestrahlung von 5.000 - 6.000 J/m? und Zugabe von 2 - 3 mg/L
Ozon wurden die Geruchsstoffe (¢, =200 - 500 ng/L) in einer Kontaktzeit von 2 - 3 min in
Flusswasser vollstédndig abgebaut. Die Versuche sind aufgrund der deutlich héheren Ozon-
konzentration nur begrenzt mit den Versuchen der vorliegenden Arbeit vergleichbar.
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Mit dem VUV-Strahler konnten im Vergleich zur Ozonerzeugung mittels stiller elektrischer
Entladung nur geringe Ozondosen generiert werden (siehe Abschnitt 4.4.2). Die daraus re-
sultierenden Ozonkonzentrationen in Reinstwasser waren kleiner als 10 pg/L und konnten
mit der zur Verfigung stehenden Analytik nicht genau bestimmt werden und in Realwasser
war infolge der schnellen Umsetzung des zudosierten Ozons kein Nachweis méglich, so
dass die Ozondosis oder Ozondosierrate im Gasstrom als Vergleichsparameter gewahit
wurde. Abbildung 48 zeigt, dass die Abbaugeschwindigkeit fir Geosmin mittels UV/O; bei
zunehmender Ozondosierrate ansteigt und dass der Abbau im Talsperrenwasser (TS) auf-
grund des Einflusses von Radikalfangern langsamer verlauft.

1,0 .

0,8 -

S . —e—25 pg/min, RW
o
£ 06 TTSS==4y 450 pg/min, RW
§ \\ 80 ug/min, RW
G 0.4 100 pg/min, RW
100 ug/min, TS
0,2
0,0 T T T
0 2000 4000 6000

H[J/m?]

Abbildung 48: Geosminabbau mittels UV/O; in Reaktor 40/11 mit externer Ozongenerierung mittels
VUV aus Sauerstoff.

Abbildung 49 zeigt die experimentell ermittelten Geschwindigkeitskonstanten pseudo-erster
Ordnung fur den Abbau von Geosmin bei verschiedenen Ozondosen sowie den Einfluss des
DOC-Gehaltes. Der DOC-Gehalt zeigt den fir AOP typischen Einfluss: mit steigender DOC-
Konzentration sinkt die Abbaugeschwindigkeit bedingt durch die Radikalfangereigenschaften
der Wassermatrix. Allerdings verlauft die Reduzierung der Abbaugeschwindigkeit langsamer
als bei VUV-Bestrahlung oder UV/H,0O,, da die Initiierung des Radikalkettenmechanismus
zusatzlich zur Photoinitiierung mittels UV/O3; auch durch die Umsetzung von Ozon an Mole-
kilen der Wassermatrix erfolgt. Bei Verwendung des Ozongenerators wurden deutlich
héhere Abbaugeschwindigkeiten erreicht als bei der Ozonerzeugung mittels VUV, da mittels
stiller elektrischer Entladung héhere Ozondosen (>300 pg/min) erreicht werden. Bei Nutzung
der internen Ozongenerierung mittels VUV-Bestrahlung kann auf den Ozongenerator ver-
zichtet werden. Es muss noch gepruft werden, ob die so erreichte Energieeinsparung die
langeren Bestrahlungszeiten infolge der niedrigeren Ozondosierrate ausgleicht (siehe Ab-
schnitt 4.4.10).
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Abbildung 49: Geschwindigkeitskonstanten fir den Abbau von Geosmin mittels UV/O; (Reaktor:
40/11) bei verschiedenen (a) Ozondosen* (in Reinstwasser) und (b) DOC-Gehalten (Ozondosis:

100 pg/min).

* externe Ozonerzeugung (aus Sauerstoff) mittels VUV bis 100 pug/min, sonst Ozongenerator

Fir die interne Ozongenerierung wurde ein Reaktorsystem (110 mm Reaktordurchmesser,
21 W Strahlerleistung) von der UMEX GmbH Dresden zur Verfligung gestellt, mit dem sys-
tematische Untersuchungen zum Abbau von Geosmin durchgefiihrt wurden. Es zeigte sich,
dass durch Erhéhung der Ozondosis tber den am Bypass eingestellten Gasvolumenstrom
(siehe Abbildung 36) auch mit diesem System die Abbaugeschwindigkeit gesteigert werden
konnte. Die h6chsten Abbaugeschwindigkeiten wurden im neutralen pH-Wert-Bereich erhal-
ten und die Anwesenheit von Radikalfangern verringerte die Abbaugeschwindigkeit. Die
graphische Darstellung dieser Ergebnisse ist in Abbildung 53 vergleichend mit den Ergebnis-
sen der VUV/O;-Versuche zu sehen.

4.4.7. Geruchsstoffabbau mittels VUV/Ozon

Far den Geruchsstoffabbau mittels VUV/O; wurde zunachst der Einfluss der Ozonkonzentra-
tion bei Ozongenerierung mittels stiller elektrischer Entladung n&her betrachtet. Durch
Erhéhung der Konzentration von Ozon wurde wie im UV/O3-Prozess die Abbaugeschwindig-
keit von Geosmin erhdht (Abbildung 50). Da die erweiterten Oxidationsbedingungen sowohl
durch die Photolyse von Ozon unter UV-Bestrahlung als auch durch die Photolyse von Was-
ser unter VUV-Bestrahlung erzeugt werden, verlief der Abbau mittels VUV/O3; insgesamt
deutlich schneller als mittels UV/O; (siehe Anhang A.11).
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Die erhdhte Hydroxylradikalkonzentration flhrt einerseits zu einem schnellen Spurenstoffab-
bau und unterstitzt andererseits die Ozonzersetzung und damit die Fortfhrung des
Radikalkettenmechanismus, da bei der sehr schnellen Reaktion von Hydroxylradikalen mit
Ozon Promotoren des Radikalkettenmechanismus (HO,/O,") gebildet werden [Hoigné, 1998]
(Abbildung 1). Aufgrund dieser Reaktion war die gemessene Ozonkonzentration in Lésung
bei gleicher Ozondosierrate in den VUV/Os-Versuchen geringer als in den UV/Os-Versuchen
(Daten siehe Anhang A.11). Die Photolyse von Ozon im VUV-Bereich tragt kaum zum ver-
starkten Ozonabbau bei, da die Absorption von Ozon wesentlich geringer ist als im UV-
Bereich [Bolton, 1994].
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Abbildung 50: Abbau von Geosmin in Reinstwasser mittels VUV/O; bei verschiedenen Ozonkonzent-
rationen (Ozondosierung mittels Fritte, Reaktor: 40/11).

Im Gegensatz zum UV/Os-Prozess (siehe Abbildung 48) wurde mittels VUV/O; bei Zusatz
von geringen Ozondosen, die mit einem zweiten VUV-Strahler generiert wurden, keine Stei-
gerung der Abbaugeschwindigkeit von Geosmin erreicht und in Wasser aus der TS
Klingenberg verlief der Abbau bei gleicher Ozondosierrate langsamer als in Reinstwasser
(Abbildung 51).
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Abbildung 51: Geosminabbau mittels VUV/O3 in Reaktor 40/11 mit externer Ozongenerierung mittels
VUV aus Sauerstoff.
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Die Abbaukurven in Abbildung 51 kénnen mit einem Geschwindigkeitsgesetz pseudo-erster
Ordnung beschrieben werden (siehe Abbildung 52). Durch die zuséatzliche Hydroxylradikal-
bildung mittels VUV-Bestrahlung sind die Abbaukonstanten fiir den Geruchsstoffabbau im
Vergleich zum UV/O3-Prozess hdher. Durch die Zugabe von Ozon, auch bei Ozongenerie-
rung mittels  VUV-Bestrahlung, konnte eine  geringfligige  Steigerung  der
Abbaugeschwindigkeit gegentiber dem VUV-Prozess (Abschnitt 4.4.4) erzielt werden. Wie
bei allen anderen AOP-Verfahren ist die Abbaugeschwindigkeit in Anwesenheit von organi-
schem Material reduziert (Abbildung 52Db).
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Abbildung 52: Geschwindigkeitskonstanten fiir den Abbau von Geosmin mittels VUV/O5 (Reaktor:
40/11) bei verschiedenen (a) Ozondosen* (in Reinstwasser) und (b) DOC-Gehalten (Ozondosis:

100 pg/min).

* externe Ozonerzeugung (aus Sauerstoff) mittels VUV bis 100 pg/min, sonst Ozongenerator

Der Einfluss verschiedener Versuchsparameter wurde ebenfalls mit dem UV-System mit in-
terner Ozongenerierung (110 mm  Reaktordurchmesser, 21 W-Strahler) untersucht.
Abbildung 53 zeigt die ermittelten Geschwindigkeitskonstanten fiir den Abbau von Geosmin
unter verschiedenen Versuchsbedingungen vergleichend mit den Ergebnissen der UV/O;-
Versuche. Mit dem Tauchrohrmaterial konnte bestimmt werden, ob der VUV-Anteil der emit-
tierten Strahlung zusétzlich fir die Bestrahlung des Wassers eingesetzt wird. In Abbildung 53
werden die bestrahlungsbasierten Geschwindigkeitskonstanten pseudo-erster Ordnung an-
gegeben, die allerdings nicht mit anderen Reaktorsystemen (z. B. Ergebnisse in Abbildung
52) vergleichbar sind. Ein Vergleich verschiedener Reaktorsysteme anhand des Parameters
EE/O erfolgt in Abschnitt 4.4.10.
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Abbildung 53: Geschwindigkeitskonstanten fiir den Geosminabbau mittels UV/O3; und VUV/O3 in Ab-
hangigkeit von (a) Ozondosis, (b) pH-Wert (Ozondosis: 430 pug/min) und (¢) HCO3 -Konzentration
(Ozondosis: 430 pg/min).

Die Ergebnisse in Abbildung 53 bestatigen, dass der Abbau mittels VUV/O; aufgrund der zu-
satzlichen Hydroxylradikalerzeugung durch Bestrahlung im VUV-Bereich bei allen
Versuchsbedingungen effektiver ist als der Abbau mittels UV/Os. Bis zu einer Ozondosis von
ca. 300 pug/min wurde eine Steigerung der Abbaugeschwindigkeit erreicht und eine weitere
Erhéhung der Ozondosierrate fihrt kaum noch zu einer Verbesserung des Abbaus. Dies
kdnnte darin begriindet sein, dass die héheren Ozonmengen nicht vollstandig gelést werden
oder dass sich gebildete Hydroxylradikale wieder rekombinieren. Ein ahnlicher Verlauf wurde
auch im kleineren UV-Reaktor bei externer Ozongenerierung beobachtet.
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Durch den Einbau des Injektors fir das Ozon/Luft-Gemisch Uber einen Bypass, kann zwar
der Gasvolumenstrom und somit die Ozondosierrate reguliert werden, aber damit wird
gleichzeitig der Wasserdurchfluss verringert bzw. erhéht. Die héchste Ozondosierrate, die
bei gleichzeitiger Aufrechterhaltung turbulenter Strémungsverhéltnisse innerhalb des UV-
Reaktors eingestellt werden konnte, lag bei 430 pg/min (siehe Anhang A.10). Der optimale
pH-Wert-Bereich fir den Abbau von Geosmin mit dem Prototyp lag zwischen pH 5 und 8
liegt, also in einem mit den VUV-Versuchen vergleichbaren Bereich, und der Radikalfanger
Hydrogencarbonat zeigte den erwarteten retardierenden Einfluss auf den Abbau des Ge-
ruchsstoffes. Um als weiteren Scavenger den Gehalt an organischen Stoffen (NOM) zu
betrachten, wurden vergleichende Abbauversuche in Reinst-, Talsperren- und Leitungswas-
ser durchgeflhrt (Abbildung 54).
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Abbildung 54: Abbau von Geosmin mittels UV/O3 und VUV/Oj3 in verschiedenen Wassern (Ozondo-
sis: 430 pg/min).

Auch in diesen Versuchen zeigte sich, dass in allen getesteten Wéassern der Abbau mittels
VUV/O; effektiver ist als mittels UV/O;. Mit der Kombination VUV/O3; wurden die héchsten
Abbaugeschwindigkeiten in Reinstwasser erzielt und der Abbau in Talsperrenwasser und
Leitungswasser verlief anndhernd gleich schnell. Im Gegensatz wurde Geosmin mittels
UV/O; in Leitungswasser und Reinstwasser nahezu gleich schnell umgesetzt und nur in Tal-
sperrenwasser war der Abbau leicht verzdgert. Anhand des Gehalts an Hydrogencarbonat
und DOC der verwendeten Wéasser (siehe Tabelle 3) wurde die Radikalfangerkapazitat der
Wasser nach GI. 3.21 abgeschatzt. Diese lag bei 2.500 1/s fir Reinstwasser, das nur einen
geringen Rest-DOC-Gehalt enthalt, 55.300 1/s fir Leitungswasser und 77.600 1/s fur Tal-
sperrenwasser. Aufgrund der Radikalfangerkapazitat sollte Geosmin in Reinstwasser am

schnellsten und in Talsperrenwasser am langsamsten umgesetzt werden.
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Wie in Abbildung 54 zu sehen ist, erfolgt die Geschwindigkeit der Umsetzung nicht in dieser
Reihenfolge. Dieses Ergebnis zeigt, dass Fraktionen des NOM der Realwasser durch die
Photosensibilisierung (siehe Abschnitt 4.4.3) den Abbau von organischen Spurenstoffen for-
dern und somit auch als Promotoren des Radikalkettenmechanismus und nicht nur als
Radikalfanger wirken. Inwiefern neben NOM und Hydrogencarbonat auch die Umsetzung
von Nitrat zu Nitrit wahrend der UV- und VUV-Bestrahlung einen Einfluss auf die stationare
Hydroxylradikalkonzentration und den Spurenstoffabbau hat, wird in Abschnitt 4.4.9 erlautert.
In der vorliegenden Arbeit wurden erstmals Untersuchungen zum Abbau von Geosmin und
2-MIB mittels VUV/O;3 vorgestellt. Die Versuche mit dem Prototyp mit interner Ozongenerie-
rung haben gezeigt, dass dieses neuartige UV-System prinzipiell fir den Abbau von
Geruchsstoffen geeignet ist. Allerdings sind infolge des noch nicht optimierten Reaktorauf-
baus mit relativ groBem Lichtweg (110 mm Reaktordurchmesser) und geringer
Strahlerleistung (21 W) fiir einen effizienten Abbau der Geruchsstoffe sehr hohe Bestrahlun-
gen nétig, die um ein Vielfaches Uber der desinfektionswirksamen Bestrahlung von 400 J/m?

liegen.

Hashem et al. [1997] untersuchten den Abbau von p-Chlorphenol mittels VUV-Bestrahlung,
Ozonung und VUV/O3; bei Ozongenerierung und Bestrahlung bei 172 nm. Die ermittelten Ab-
baugeschwindigkeiten sanken in der Reihenfolge VUV/O; > O; > VUV, wobei die
Abbaugeschwindigkeit fur VUV/Oj3 in etwa der Summe der beiden Einzelprozesse entsprach.
Abbildung 55 vergleicht die ermittelten Abbaukonstanten fir Geosmin mittels VUV/O3; mit der
Summe der Abbaukonstanten der Einzelprozesse (bei gleichen Bedingungen). Dabei wurden
neben VUV-Bestrahlung und Ozonung die Ergebnisse der Abbauversuche mittels UV/O3
einbezogen, da der Quecksilber-Niederdruckstrahler immer gleichzeitig bei der Wellenldnge
254 nm emittiert.
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Abbildung 55: Vergleich der Geschwindigkeitskonstanten fiir den Abbau von Geosmin mittels
VUV/O3; mit der Summe der Geschwindigkeitskonstanten der Einzelprozesse VUV, UV/O3 und Oj fir
verschiedene Reaktorsysteme und Matrizes (RW — Reinstwasser, LW - Leitungswasser).
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Die experimentell ermittelten Werte und die aufsummierten Werte sind fur verschiedene Re-
aktorsysteme und Matrizes gut miteinander vergleichbar (Abbildung 55). Dies bestatigt die
Aussage von Hashem et al. [1997], dass beim Prozess VUV/O; keine synergistischen Effek-
te auftreten. Infolge der schlechten Abbaubarkeit der Geruchsstoffe mittels Ozonung und der
geringen Ozondosen, ergibt sich fir die meisten Versuche folgende Reihenfolge der Ge-
schwindigkeitskonstanten: VUV/O; > VUV > UV/O; > Os.

4.4.8. Transformationsprodukte der Geruchsstoffe

In den Untersuchungen von Song & O’Shea [2007], Bamuza-Pemu & Chirwa [2010, 2011]
und Qi et al. [2009] wurden bereits Transformationsprodukte fir die Umsetzung von Geos-
min und 2-MIB beschrieben, deshalb wurden die Versuchslésungen nach VUV-Bestrahlung
und VUV/O3 mittels SPME-GC/MS und LLE-GC/MS auf Transformationsprodukte untersucht.
Song & O’Shea [2007] untersuchten die Umsetzung und die Transformationsproduktebei Ult-
raschallbehandlung mittels SPME-GC/MS. Es konnten acht Transformationsprodukte von 2-
MIB identifiziert werden, darunter sieben Dehydratisierungsprodukte, beispielsweise 2-
Methyl-2-bornen, und Campher, der durch Abspaltung von Methan entsteht. Fir die Umset-
zung von Geosmin wurden ein Ringspaltprodukt und zwei Dehydratisierungsprodukte als
Intermediate identifiziert. Der pyrolytische Abbau der Ultraschallbehandlung beruht vor allem
auf Dehydratisierungsreaktionen, wahrend bei der photoinitiierten Oxidation mit Hydroxylra-
dikalen vor allem folgende Reaktionen stattfinden [Matilainen & Sillanpaa, 2010;
Oppenlander, 2003]:

e  Abstraktion von Wasserstoffatomen:

¢eOH+R-H—>Re+H,0 (Gl. 4.4)
e  Elektronentransfer:

e OH+M™ — M™* + OH (Gl. 4.5)
e Addition an Doppelbindungen:

*OH+R,C=CR, —» *CR, -C(OH)R, (Gl. 4.6)

Die bei Song & O’Shea [2007] beschriebenen Intermediate konnten in den eigenen Untersu-
chungen zum Abbau von Geosmin und 2-MIB mittels VUV-Bestrahlung und VUV/O3; nach
Analyse mittels SPME-GC/MS und LLE-GC/MS nicht nachgewiesen werden, wahrscheinlich
aufgrund der unterschiedlichen Reaktionen in den Verfahren.

Bamuza-Pemu & Chirwa [2011] nutzten Headspace-Extraktion und GC/MS-Analytik nach der
Behandlung mit UV/TiO, (Mitteldruckstrahler) zur Identifizierung der Transformationsproduk-
te von Geosmin. Sie postulierten eine photolytische Spaltung der C-O-Bindung und
nachfolgende Wasserstoffatomabstraktion, gefolgt von einer Ringspaltung, die zu acycli-
schen gesattigten und ungesattigten Produkten flhrt. Diese Produkte konnten ebenfalls nicht

in den eigenen Untersuchungen nachgewiesen werden.
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Bamuza-Pemu & Chirwa [2011] erreichten mit dem Mitteldruckstrahler auch ohne Zusatz von
TiO, eine Umsetzung von Geosmin, was bei Einsatz eines Niederdruckstrahlers (UV-
Bereich) nicht der Fall war (Abbildung 38). Der Abbau von Geosmin bei VUV-Bestrahlung
und VUV/O; erfolgt wahrscheinlich nicht auf dem von Bamuza-Pemu & Chirwa [2011] postu-
lierten Weg.

Qi et al. [2009] untersuchten Transformationsprodukte von 2-MIB nach Ozonung mittels He-
xan-Extraktion und GC/FID. Sie identifizierten 18 Intermediate und postulierten einen
Abbauweg, der Uber die Bildung von Campher beginnt. Campher wurde in den eigenen Un-
tersuchungen mit VUV-Bestrahlung und VUV/O; nur einmal nachgewiesen und dieser
Befund war nicht reproduzierbar. In den Versuchen mit 2-MIB wurde als mdgliches Interme-
diat nur Borneol detektiert, welches durch Hydroxylradikale zu Campher oxidiert wird. Die
weiteren von Qi et al. [2009] angegebenen Produkte konnten nicht nachgewiesen werden.

In den durchgefihrten Versuchen zur ldentifizierung von Transformationsprodukten von
Geosmin und 2-MIB konnten im GC/MS-Scan keine Substanzen identifiziert werden, die den
fir ein Intermediat typischen Verlauf des MS-Signales Uber die Versuchszeit zeigen, d.h. an-
steigende Signalintensitat bzw. ansteigende und wieder abfallende Signalintensitat. Die
Umsetzung der Ausgangsstoffe Geosmin und 2-MIB konnte jedoch Uber eine sinkende Sig-
nalintensitadt nachverfolgt werden. Bei Verwendung von Realwasser als Matrix fur die
Versuche konnte eine sinkende Intensitédt des Messsignals fir weitere mittels SPME-GC/MS
erfassbare Substanzen, z. B. Decanal, detektiert werden. In den vorliegenden Untersuchun-
gen wurde Borneol als Abbauprodukt von MIB identifiziert, jedoch keine weiteren
Transformationsprodukte von 2-MIB oder Intermediate von Geosmin. Eine vollstandige Mine-
ralisierung wird aufgrund der in Abschnitt 4.5.1 vorgestellten Ergebnisse zur DOC-
Umsetzung ausgeschlossen, so dass nur festgestellt werden kann, dass der Abbau der Ge-
ruchsstoffe zur Behebung der organoleptischen Beeintrachtigung fihrt und die entstehenden
Intermediate wahrscheinlich nicht toxikologisch bedenklich sind.

4.4.9. Bestimmung der stationdren Hydroxylradikalkonzentration

Die Versuche zum Abbau der Geruchsstoffe Geosmin und 2-MIB mit den verschiedenen
Verfahren haben gezeigt, dass der Abbau vor allem durch Reaktion mit Hydroxylradikalen,
unter sogenannten erweiterten Oxidationsbedingungen, erfolgt. Die experimentell ermittelten
Abbaukurven konnten mit Hilfe einer Geschwindigkeitskonstante pseudo-erster Ordnung be-
schrieben werden, so dass von einer stationdren Hydroxylradikalkonzentration im System
ausgegangen werden kann (siehe Abschnitt 3.7). Diese stationdre Hydroxylradikalkonzentra-
tion bzw. die Bildungsrate der Hydroxylradikale wurde indirekt, mit Hilfe des Referenzstoffes
p-CBA, bestimmt. Aus diesen Ergebnissen kann mit der Reaktionskonstante der Geruchs-
stoffe mit Hydroxylradikalen die Abbaukonstante k‘berechnet werden (siehe Abschnitt 3.8).
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Die Reaktionskonstanten fiir Geosmin und 2-MIB wurden von Glaze et al. [1990] und Peter &
von Gunten [2007] ermittelt (Tabelle 20). Aufgrund der Variation zwischen den beiden Litera-
turquellen wurden die Berechnungen mit beiden Werten durchgefiihrt und anschlieBend mit
den experimentell ermittelten Geschwindigkeitskonstanten verglichen.

Die Berechnung erfolgte nach Abschnitt 3.8 und ist in Anhang A.12 anhand eines Beispiels
(far die Ozonung) dargestellt.

Tabelle 20: Reaktionskonstanten mit Hydroxylradikalen fiir Geosmin und 2-MIB.

Glaze et al. [1990] Peter & von Gunten [2007]
Geosmin 1,40-10" L/(mol's) 7,80:10° L/(mol-s)
2-MIB 8,20-10° L/(mol-s) 5,09-10° L/(mol-s)

VUV-Bestrahlung
Zur indirekten Hydroxylradikalbestimmung in den UV-basierten Verfahren wurde zunachst

die Photolyse des Referenzstoffes p-CBA untersucht. Abbildung 56 zeigt die Umsetzung von
p-CBA unter UV- und VUV-Bestrahlung im Modellwasser mit und ohne Zugabe des Radikal-
fangers tertidr-Butanol (+BuOH), der eingesetzt wurde, um die photoinitiierte Oxidation von

p-CBA zu unterdrlicken.
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Abbildung 56: Ermittlung der (bestrahlungsbasierten) Geschwindigkeitskonstanten fiir den Abbau von
p-CBA in Modellwasser (Reinstwasser mit 15 mmol/L HCOj3') mit und ohne Zugabe von 10 mmol/L t-
BuOH (Reaktor: 40/11).

Die indirekte Methode zur Bestimmung der Hydroxylradikalkonzentration beruht auf der An-
nahme, dass p-CBA hauptséchlich durch Hydroxylradikale umgesetzt wird und andere
Abbauwege, z. B. Ozonung oder Photolyse, vernachléassigt werden kdnnen [Rosenfeldt,
2005]. In den Versuchen (Abbildung 56) zeigte sich jedoch nicht nur unter den erweiterten
Oxidationsbedingungen der VUV-Bestrahlung, sondern auch unter UV-Bestrahlung eine Re-
duzierung der p-CBA-Konzentration, die auf eine Photolyse des Referenzstoffes hinweist.
Zur Bestatigung dieser Vermutung wurde der Versuch in Gegenwart des Scavengers t-BuOH

(im Uberschuss) wiederholt.
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Die Abbaukurven unter UV-Bestrahlung mit und ohne Scavenger zeigen kaum einen Unter-
schied, so dass man davon ausgehen kann, dass der beobachtete Abbau auf direkte
Photolyse des Referenzstoffes zurlickzuflhren ist. Eine Photolyse von p-CBA bei UV-
Bestrahlung wurde bereits von Han et al. [2004] beschrieben. Unter VUV-Bestrahlung in Ge-
genwart von +BuOH war der Abbau schneller als unter UV-Bestrahlung, jedoch langsamer
als in Abwesenheit des Scavengers. Die Photolyse im VUV-Bereich muss folglich ebenso mit
beachtet werden. Zur Bestimmung der Hydroxylradikalkonzentration wurde aufgrund dieser
Ergebnisse die Differenz zwischen der Geschwindigkeitskonstante bei VUV-Bestrahlung oh-
ne und mit -BuOH (im Uberschuss) herangezogen. Mit den Daten aus Abbildung 56 und der
in Abschnitt 3.8 beschriebenen Vorgehensweise wurde fir die VUV-Bestrahlung eine Hydro-
xylradikalbildungsrate von 1,06-10° mol/L je eingebrachter Bestrahlung von 1 J/m? ermittelt.
Die stationdre Hydroxylradikalkonzentration, die in einem Wasser fir den Abbau der Ge-
ruchsstoffe zur Verflgung steht, ist sowohl von dieser Bildungsrate flr Hydroxylradikale als
auch von den Radikalfangern im System abh&ngig und kann bei Kenntnis der Zusammen-
setzung des Wassers und der Reaktionskonstanten der Radikalfanger mit Hydroxylradikalen
berechnet werden. Aus den Reaktionskonstanten der Hydroxylradikale mit den Geruchsstof-
fen und der Hydroxylradikalkonzentration im System, wurde die Abbaugeschwindigkeit fur
Geosmin und 2-MIB bei variierender DOC- und HCOj;-Konzentration berechnet. Abbildung
57 zeigt die berechneten sowie die experimentell ermittelten Geschwindigkeitskonstanten.
Die berechneten Geschwindigkeitskonstanten in Abbildung 57 kénnen die experimentell er-
mittelten Werte gut wiedergeben, nur fiir geringe Konzentrationen an DOC und HCO;™ liegen
die berechneten deutlich unter den experimentellen Werten. Dabei weichen die mit den Re-
aktionskonstanten von Peter und von Gunten [2007] berechneten Werte noch weiter von den
experimentellen Ergebnissen ab als die Werte, die mit den von Glaze et al. [1990] veréffent-
lichten Reaktionskonstanten berechnet wurden. Zudem ist die Berechnung fir den
variierenden DOC-Gehalt (Abbildung 57b) ungenauer als fir die unterschiedlichen Konzent-
rationen an HCO;", da die Scavengerkapazitat der eingesetzten Realwasser nur lUber eine
Reaktionskonstante des Summenparameters DOC mit Hydroxylradikalen
(kpoc,-on = 2,5-10* L/(mg-s)) beschrieben wird, der NOM sich aber aus verschiedene Fraktio-
nen unterschiedlicher Reaktivitdt zusammensetzt. AuBerdem wird im verwendeten
Berechnungsansatz NOM nur als Radikalfanger bewertet, er kann aber durchaus ebenso zur
Bildung von Hydroxylradikalen beitragen (Photosensibilisierung). AuBerdem kann die Photo-
lyse von im Realwasser vorhandenem Nitrat (Gl. 2.18) zur Bildung von Hydroxylradikalen
beitragen [Gonzalez & Braun, 1995; Gonzalez, 2004]. Um den Einfluss der Umsetzung von
Nitrat/Nitrit und der Photosensibilisierung genauer zu untersuchen, wurden weitere Versuche
in Realwasser und bei veréanderter Nitratkonzentration durchgefihrt.
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Abbildung 57: Experimentell ermittelte und berechnete Geschwindigkeitskonstanten fiir den Abbau
von Geosmin und 2-MIB (¢,= 100 ng/L) mittels VUV-Bestrahlung in Abhéngigkeit von (a) Hydrogen-
carbonatkonzentration und (b) DOC-Gehalt.

(1) Berechnung mit Reaktionskonstante nach Glaze et al. [1990], (2) Berechnung mit Reaktions-
konstante nach Peter & von Gunten [2007] (siehe Tabelle 20)

Zunachst wurde der Abbau von p-CBA direkt in Wasser aus der Trinkwassertalsperre und
Leitungswasser verfolgt und daraus (nach Abzug der Photolyse) die stationare Hydroxylradi-
kalkonzentration und die Geschwindigkeitskonstante fir den Geruchsstoffabbau berechnet.
Abbildung 58 zeigt die experimentell ermittelten und berechneten Werte im Vergleich. Wie
bereits in Abbildung 57 zu sehen, liegen die mit Hilfe des Modellwassers ermittelten Ge-
schwindigkeitskonstanten unter den experimentell ermittelten Werten. Die in den beiden
Realwassern ermittelte stationare Hydroxylradikalkonzentration bzw. die daraus berechneten
Geschwindigkeitskonstanten fir den Geruchsstoffabbau liegen dagegen meist Uber den ex-
perimentell ermittelten Werten. Zudem zeigten sich im Talsperrenwasser grdBere

Differenzen zwischen experimentellen und berechneten Werten als im Leitungswasser.
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Abbildung 58: Vergleich der experimentell ermittelten Geschwindigkeitskonstanten fir den Abbau
von Geosmin und 2-MIB mittels VUV-Bestrahlung in (a) Talsperrenwasser und (b) Leitungswasser mit
der Berechnung anhand der in Modellwasser ermittelten Hydroxylradikalbildung bzw. der in Realwas-
ser ermittelten stationdren Hydroxylradikalkonzentration.

(1) Berechnung mit Reaktionskonstante nach Glaze et al. [1990], (2) Berechnung mit Reaktions-
konstante nach Peter & von Gunten [2007] (siehe Tabelle 20)

Gegeniber den Berechnungen anhand der Modellwasserversuche lasst sich durch Experi-
mente in Realwassern nur eine geringfligige Verbesserung der Berechnung der
Abbaugeschwindigkeit erzielen, zwar werden zusétzliche Effekte wie die Radikalbildung
durch NOM oder die Umsetzung Nitrat/Nitrit mit berlcksichtigt, aber die Reaktionskonstanten
(far die Geruchsstoffe und p-CBA) sind wahrscheinlich nicht ausreichend genau zu bestim-
men, wie auch die Unterschiede zwischen den beiden Literaturquellen flar die
Reaktionskonstanten von Geosmin und 2-MIB mit Hydroxylradikalen (Tabelle 20) belegen.

Zur Abschatzung des Einflusses von Nitrat/Nitrit auf die Hydroxylradikalbildung und die Um-
setzung der Geruchsstoffe wurden Abbauversuche von Geosmin zusammen mit dem
Referenzstoff p-CBA in Leitungswasser (cy(Nitrat) = 11 mg/L) und in Leitungswasser mit vier-
fach erhéhter Nitratkonzentration (cy(Nitrat) = 44 mg/L) durchgefihrt. Abbildung 59 zeigt die
Ergebnisse der Versuche. Bei erhdhter Nitratkonzentration verlief der Abbau von Geosmin
und dem Referenzstoff p-CBA mittels VUV-Bestrahlung langsamer als unter der normalen
Nitratkonzentration des Leitungswassers, so dass man davon ausgehen kann, dass bei er-
héhter Nitratkonzentration eine geringere stationare Hydroxylradikalkonzentration im System
vorliegt. Die Anwesenheit von Nitrat bzw. die Umsetzung zu Nitrit (Gl. 2.18) bewirkt bei der
VUV-Bestrahlung keine erhéhte Radikalbildung, wie von Gonzalez & Braun [1995], Gonzalez
et al. [2004] und Rosenfeldt et al. [2007] fUr andere erweiterte Oxidationsverfahren vermutet
wurde.
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Abbildung 59: Abbau von Geosmin und p-CBA in Leitungswasser bei verschiedenen Nitratkonzentra-
tionen (11 mg/L und 44 mg/L) mittels VUV-Bestrahlung und Bestimmung der Photolyserate von p-CBA
in Gegenwart von 15 mmol/L +BuOH (Reaktor: 76/60).

Nitrat weist vor allem im VUV-Bereich eine hohe Absorption auf und verringert dadurch die
zur Radikalbildung zur Verfligung stehende Strahlung. Dieser retardierende Effekt von Nitrat
auf die Oxidation von Spurenstoffen wurde von Glaze et al. [1995] und Echigo et al. [1996]
beschrieben. Die experimentell ermittelten und berechneten Geschwindigkeitskonstanten far
den in Abbildung 59 dargestellten Abbau von Geosmin zeigt Tabelle 21.

Tabelle 21: Experimentell ermittelte und berechnete Geschwindigkeitskonstanten (mit Abweichung
vom Messwert) flir den Abbau von Geosmin mittels VUV-Bestrahlung in Leitungswasser mit verschie-
denen Nitratkonzentrationen (Reaktor 76/60).

11 mg/L Nitrat 44 mg/L Nitrat

', gemessen 6,79-10° m2/J 5,08:10™ m2/J

'w, berechnet nach Glaze et al. [1990] 1,07-10* m2/J 4,87-10° m2/J
(158 %) (96 %)

", berechnet nach Peter & von Gunten [2007] 5,97-10° m2/J 2,71-10° m2/J
(88 %) (53 %)

In Leitungswasser kénnen die Abbaugeschwindigkeiten fir die Geruchsstoffe gut berechnet
werden, wie bereits in Abbildung 58 gezeigt wurde. Eine sehr gute Ubereinstimmung der Be-
rechnung mit dem experimentellen Werten ergab sich bei Nutzung der Reaktionskonstante
von Peter & von Gunten [2007] fir die normale Nitratkonzentration von 11 mg/L und bei der
Reaktionskonstante von Glaze et al. [1990] bei der erhdéhten Nitratkonzentration. Der Ein-
fluss von erhéhten Konzentrationen an Nitrat/Nitrit auf den Abbau unter erweiterten
Oxidationsbedingungen ist deutlich zu erkennen und kann nur bei Bestimmung der station&-
ren Hydroxylradikalkonzentration direkt im Realwasser mit beachtet werden.
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Die Hydroxylradikalbildungsrate (je J/m? wurde auch fiir das Verfahren UV/H,O, mit Hilfe
des Referenzstoffes p-CBA in Modellwasser bestimmt. Abbildung 60 zeigt, dass die Hydro-
xylradikalbildung mit steigender H,O,-Konzentration im untersuchten Bereich linear ansteigt.
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Abbildung 60: In Modellwasser (Reinstwasser mit 15 mmol/L Hydrogencarbonat) ermittelte Hydroxyl-
radikalbildung im UV/H,O,-Verfahren bei verschiedenen H,O,-Konzentrationen (Reaktor: 40/11).

Die Hydroxylradikalbildung im System kann mit dem folgenden empirischen Zusammenhang
beschrieben werden:
[«OH]-Bildungsrate (mol/L)/(J/m?) = 3,65-107° - [H,O,] (mg/L) (Gl. 4.7)

Somit ergibt sich bei einer Wasserstoffperoxidkonzentration von ca. 3 mg/L eine mit der
VUV-Bestrahlung (in diesem Reaktor) vergleichbare Hydroxylradikalbildung je eingebrachter
Bestrahlung von 1 J/m®. Dieser empirische Zusammenhang wurde genutzt, um die Abbau-
geschwindigkeit fir Geosmin und 2-MIB bei verschiedenen H,O,-Konzentrationen zu
berechnen. Fir die Berechnung wurden die Reaktionskonstanten von Peter & von Gunten
[2007] (Tabelle 20) genutzt.
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Abbildung 61: Experimentell ermittelte und berechnete Geschwindigkeitskonstanten fir den Abbau
von Geosmin und 2-MIB (c,= 100 ng/L) in Reinstwasser mittels UV/H,O, in Abhangigkeit von der
H.O,-Konzentration, Berechnung mit Reaktionskonstanten nach Peter & von Gunten [2007], Reaktor:
40/11.
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Abbildung 61 zeigt, dass die berechneten Geschwindigkeitskonstanten fir den Geruchsstoff-
abbau nur bei geringen H,O,-Konzentrationen gut mit den experimentellen Werten
dbereinstimmen, bei H,O,-Konzentrationen Uber 5 mg/L liegen die berechneten Werte Uber
den experimentell ermittelten Werten. Dies wurde ebenso in Untersuchungen von Rosenfeldt
et al. [2005] beobachtet. Zudem steigen die berechneten Geschwindigkeitskonstanten mit
steigender H,O,-Konzentration linear an, wahrend die experimentell ermittelten Werte abfla-
chen. Der Grund fur diese Abweichungen sind die unterschiedlichen Matrizes, in denen die
Abbauversuche durchgefiihrt bzw. die Hydroxylradikalbildung bestimmt wurde. In Reinst-
wasser, welches flr die Abbauversuche verwendet wurde, kann sich eine etwa 5fach hdhere
stationare Hydroxylradikalkonzentration ausbilden als im Modellwasser (mit 15 mmol/L
KHCO;), welches fir die Bestimmung der Hydroxylradikalbildungsrate verwendet wurde. Die
héhere Hydroxylradikalkonzentration begunstigt die Rekombination von Hydroxylradikalen,
so dass im Versuch eine geringere stationare Hydroxylradikalkonzentration vorliegt als an-
hand der Ergebnisse im Modellsystem berechnet. Fir eine genauere Berechnung der
Geschwindigkeitskonstanten des Geruchsstoffabbaus mittels UV/H,O, bei héheren H,O,-
Konzentrationen sollte deshalb dasselbe Wasser flr die Bestimmung der stationdren Hydro-
xylradikalkonzentration und die Abbauversuche eingesetzt werden.

UV/O5 und VUV/O;
Die Ergebnisse der Berechnung der Geschwindigkeitskonstanten fir den Geosminabbau

mittels UV/O3; und VUV/O; nach indirekter Bestimmung der stationaren Hydroxylradikalkon-
zentration im Modellwasser sind in Abbildung 62 dargestellt.
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Abbildung 62: Vergleich der experimentell ermittelten und berechneten Geschwindigkeitskonstanten
fir den Abbau von Geosmin mittels (a) UV/O3 und (b) VUV/Os bei verschiedenen Ozondosen in
Reinstwasser mit den berechneten Werten.

(1) Berechnung mit Reaktionskonstante nach Glaze et al. [1990], (2) Berechnung mit Reaktions-
konstante nach Peter & von Gunten [2007] (siehe Tabelle 20)
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Abbildung 62 zeigt, dass bei geringen Ozonkonzentrationen die berechneten Werte meist
unter den experimentell ermittelten Werten liegen und bei hohen Ozonkonzentrationen meist
dartiber. Die Hydroxylradikalbildung mit steigender Ozondosierrate wird Uberbewertet und
folglich ist der Anstieg der berechneten Geschwindigkeitskonstanten mit steigender Ozondo-
sis hoher als bei den experimentell ermittelten Werten. Dieser Trend zeigte sich
gleichermaBen bei Betrachtung der Abbaugeschwindigkeit bei unterschiedlichen DOC-
Konzentrationen (Daten nicht gezeigt). Die Bestimmung der Hydroxylradikalkonzentration in
einem Modellsystem und die Ubertragung auf Reinst- oder natirliches Wasser ist folglich
auch bei diesen beiden Verfahren nur bedingt geeignet, da der Einfluss der Matrix auf die
Ozonzersetzung und Hydroxylradikalbildung bei der Berechnung nicht mit beachtet wird.

Die Bestimmung der stationdren Hydroxylradikalkonzentration flr den Geruchsstoffabbau
mittels VUV/O3 bei Ozongenerierung mittels VUV wurde infolge der Ergebnisse der bisheri-
gen Versuche in Leitungswasser durchgefuhrt. Bei den Versuchen wurde ebenfalls der
Einfluss der Nitratkonzentration untersucht. Tabelle 22 stellt die Ergebnisse der Berechnun-

gen vergleichend mit den experimentellen Werten zusammen.

Tabelle 22: Experimentell ermittelten und berechneten Geschwindigkeitskonstanten (mit Abweichung
vom Messwert) fiir den Abbau von Geosmin mittels VUV/O3 in Leitungswasser unter verschiedenen
Versuchsbedingungen.

40/11 76/60 76/60
(35 pg/min O3) (760 pg/min Os) (760 pg/min Os)
11 mg/L Nitrat 44 mg/L Nitrat
', gemessen 2,18:10* m2/J 7,32:10° m2/J 6,17:10° m2/J
'» berechnet 2,83-10™ m2/J 1,13:10* m&/J 8,34:10° m2/J
nach Glaze et al. [1990] (128 %) (154 %) (135 %)
', berechnet 1,57-10* m2/J 6,29:10° m2/J 4,65-10° m2/J
nach Peter & von Gunten [2007] (71 %) (86 %) (75 %)

Die nach Hydroxylradikalbestimmung in Leitungswasser berechneten Geschwindigkeits-
konstanten fir den Geosminabbau stimmen gut mit den experimentell ermittelten Werten
Uberein. Verglichen mit den Abweichungen von experimentellen und berechneten Werten in
Abbildung 62 wurde eine Verbesserung der Vorausberechnung erreicht. Es zeigte sich wie-
der, dass sich die Anwesenheit von Nitrat aufgrund der hohen Absorption negativ auf den
Geruchsstoffabbau auswirkt und die Daten zeigen wieder den starken Einfluss der Literatur-
daten der Reaktionskonstanten mit Hydroxylradikalen auf die Berechnung.
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Die Berechnung von Geschwindigkeitskonstanten fiir den Abbau organischer Spurenstoffe
mittels erweiterten Oxidationsverfahren wurde in der vorliegenden Arbeit zum ersten Mal fur
die VUV-Bestrahlung und die Kombination VUV/O3; durchgefiihrt, bisher wurde hauptséachlich
das Verfahren UV/H,O, betrachtet.

Eine Alternative zur Verwendung eines Referenzstoffes zur indirekten Bestimmung der stati-
onadren Hydroxylradikalkonzentration ist die Berechnung anhand der bekannten oxidativen
und photochemischen Reaktionen. Diese Methode wendeten Rosenfeldt et al. [2005] zur
Bestimmung der Abbaugeschwindigkeit von Geosmin und 2-MIB mittels UV/H,O, an (Ver-
wendung der Reaktionskonstanten von Glaze et al. [1990]). Der Vergleich mit den
experimentell ermittelten Geschwindigkeitskonstanten zeigte, dass die berechneten Werte
v. a. bei héheren H,O,-Konzentrationen Uber den experimentell ermittelten Werten lagen.
Diese Uberbewertung der stationdren Hydroxylradikalkonzentration und somit auch der Ab-
baugeschwindigkeiten bei héheren Oxidationsmittelkonzentrationen zeigte sich auch in den
eigenen Untersuchungen, in denen mit dem Referenzstoff p-CBA gearbeitet wurde, und ist
wahrscheinlich darauf zurickzufihren, dass die Rekombination der Hydroxylradikale nicht in
ausreichendem MaB berucksichtigt wird.

Rosenfeldt & Linden [2004] modellierten den Abbau endokrin wirksamer Substanzen mittels
UV/H,O, mit Hilfe von 2-Propanol als Referenzsubstanz. Die berechneten Geschwindigkeits-
konstanten fur den Abbau lagen im Modellwasser nur 2 % Uber den experimentell ermittelten
Werten, wahrend im Realwasser die berechneten Konstanten zu héheren Werten tendierten
und sich eine Abweichung von ca. 7 % ergab. Auch in den Untersuchungen der vorliegenden
Arbeit zeigten sich in Realwasser h6here Abweichungen zwischen berechneten und experi-
mentellen Abbaukonstanten, da sich die vielfaltigen photoinduzierten Reaktionen des NOM
nicht genau vorausberechnen lassen.

Zur besseren Beschreibung von Matrixeffekten entwickelten Rosenfeldt & Linden [2007] den
Parameter Ronuy, bei dem die Radikalfangerkapazitat mit Hilfe des Referenzstoffes p-CBA
direkt im verwendeten natirlichen Wasser bestimmt wird. Rosenfeldt & Linden [2007] be-
stimmten mittels Royuv in zwei Rohwéssern (DOC: 1,4 und 3,1 mg/L) eine geringere
Radikalfangerkapazitat als Uber die Berechnung anhand der Zusammensetzung des Real-
wassers und die berechneten Abbauraten von endokrin wirksamen Substanzen lagen im
95 %-Konfidenzintervall der experimentell ermittelten Werte. Diese sehr guten Ubereinstim-
mungen konnten in den eigenen Untersuchungen in Talsperren- und Leitungswasser
(Abbildung 58) nicht erreicht werden. Eine Ermittlung der Radikalfangerkapazitat bzw. der
stationdren Hydroxylradikalkonzentration direkt im Realwasser flhrt trotzdem meist zu einer
Verbesserung der Ergebnisse, da die Hydroxylradikalbildung nur bedingt vom Modellwasser
auf ein Realwasser Ubertragbar ist.
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Benitez et al. [2004] modellierten den Abbau von Acetamid-Herbiziden in Realwéssern mit-
tels UV/H,O, und UV/O3 mit Hilfe von p-CBA. Die berechneten und experimentell ermittelten
Abbaukurven zeigten eine gute Ubereinstimmung. Die Photolyse von p-CBA wurde dabei
vernachlassigt, weil sie wesentlich geringer ist als die Photolyserate der Herbizide. Pereira et
al. [2007] beschéaftigten sich mit der Berechnung der Abbaukonstanten von Pharmazeutika
und subtrahierten die UV-Photolyserate von p-CBA von der unter UV/H,O, ermittelten Ab-
baurate. Die Ergebnisse der hier vorgestellten Untersuchungen zeigten, dass fur die
Modellierung der Geruchsstoffentfernung die Photolyserate des Referenzstoffes nicht ver-
nachlassigt werden sollte, vor allem aufgrund der sehr geringen Photolyserate der
Geruchsstoffe. Bezugnehmend auf die Verdffentlichung der hier vorgestellten Ergebnisse mit
Berlicksichtigung der Photolyserate von p-CBA [Kutschera, 2009] wandten Ratpukdi et al.
[2010] eine ahnliche Vorgehensweise fir die Berechnung des DOC-Abbaus mittels VUV-
Bestrahlung an.

Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass die indirekte Bestimmung der stationaren
Hydroxylradikalkonzentration bzw. die daraus folgende Berechnung der Geschwindigkeits-
konstante fur den Abbau von Spurenstoffen mittels VUV-Bestrahlung trotz gewisser
Unsicherheiten zur Abschatzung der GréBenordnung der Abbaukonstanten und Voraussage
von Tendenzen gut eignet ist. Fir die Geruchstoffe Geosmin und 2-MIB zeigte sich auch der
Einfluss der unterschiedlichen in der Literatur veréffentlichten Reaktionskonstanten mit Hyd-
roxylradikalen (Tabelle 20).

4.4.10. Vergleich der erweiterten Oxidationsverfahren anhand EE/O

Fir einen systemunabhangigen Vergleich der Effizienz der untersuchten erweiterten Oxidati-
onsverfahren zum Abbau der Geruchsstoffe wurde der Parameter ,electrical energy per
order’ (EE/O) herangezogen. Andreozzi et al. [1999] und Rosenfeldt et al. [2005] geben ei-
nen Richtwert fir EE/O von 2,5 kWh/m3 an, unterhalb dessen die Anwendung eines
Verfahrens 6konomisch effizient ist. Unter Beachtung der héheren Energiekosten in Europa
sollten die Aufbereitungskosten mdéglichst unter 1 kWh/m3 liegen [Prof. M. Jekel, persdnliche
Mitteilung, 01.06.2011, Norderney].

VUV-Bestrahlung
In Abbildung 63 sind vergleichend die EE/O-Werte fir den Abbau der beiden untersuchten
Geruchsstoffe in Reinstwasser, Leitungswasser und Talsperrenwasser mittels VUV-

Bestrahlung dargestellt. Wie bereits aus den Abbaukurven ersichtlich wird 2-MIB langsamer
abgebaut als Geosmin und es ergeben sich somit héhere EE/O-Werte fir 2-MIB. Ebenso
wirkt sich der Gehalt an Radikalfangern (NOM, Hydrogencarbonat, etc.) der Realwasser ver-
zb6gernd auf den Abbau aus und es ergeben sich in Leitungs- und Talsperrenwasser héhere
EE/O-Werte als in Reinstwasser.
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Die Zusammensetzung von Leitungswasser entspricht im Gegensatz zu Reinstwasser und
Talsperrenwasser am ehesten der Zusammensetzung des Rohwassers am Ende der Aufbe-
reitung im Wasserwerk, der Stelle an der Ublicherweise eine UV-Desinfektion durchgefiihrt
wird. In Leitungswasser wurden fir die Entfernung von Geosmin und 2-MIB EE/O-Werte um
1 kWh/m? erreicht, so dass das Verfahren als ékonomisch effizient bewertet werden kann.
Allerdings muss neben den laufenden Kosten eines Verfahrens auch die Bildung uner-
wlnschter Nebenprodukte berlcksichtigt werden. Die Bildung von Nitrit aus im Wasser
enthaltenem Nitrat ist bei der Anwendung der VUV-Bestrahlung besonders zu beachten und

wird in Abschnitt 4.5.3 naher dargestellt.
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Abbildung 63: EE/O fir die Entfernung von Geosmin und 2-MIB in verschiedenen Wassern mittels
VUV-Bestrahlung (Reaktor: 40/11).
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Die Effizienz der Aufbereitung geruchsstoffhaltiger Wasser mittels UV/H,O, ist stark abhangig
von der eingesetzten H,O,-Dosis (Abbildung 64), da die Abbaugeschwindigkeit mit steigen-

der Konzentration ansteigt.
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Abbildung 64: EE/O fur die Entfernung von Geosmin in Reinstwasser mittels UV/H,O, (Daten aus
Abbildung 45a).
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Wie aus Abbildung 60 ersichtlich, werden bei steigender H,O,-Konzentration mehr Hydroxyl-
radikale gebildet, was dazu fuhrt, dass der Geruchsstoffabbau schneller verlauft, die
bendtigte Bestrahlungszeit geringer wird und die Aufbereitungskosten sinken. Problematisch
ist bei diesem Zusammenhang, der auch von Behnajady & Modirshahla [2006] beschrieben
wurde, dass H,O, wahrend des Versuches kaum abgebaut wird, so dass bei hohen Zuga-
bemengen hohe Restkonzentrationen verbleiben, die aus dem aufbereiteten Wasser entfernt
werden muissen. In Abbildung 64 ist zudem zu erkennen, dass die Kosten flur die UV-
Bestrahlung deutlich Uber den Kosten fir das Oxidationsmittel H,O, liegen. Nach Bolton &
Carter [1994] liegen die Kosten flr den Energieverbrauch meist ber den Kosten des Oxida-
tionsmittels, wenn die Ausgangskonzentration des Schadstoffes im unteren mg/L-Bereich
oder darunter liegt. Bei h6heren Ausgangskonzentrationen des Schadstoffes kénnen die
Kosten fir das Oxidationsmittel die Gesamtkosten dominieren.

Der Vergleich der berechneten EE/O-Werte fir den Abbau von Geosmin und 2-MIB mit Lite-
raturangaben erwies sich als schwierig. Paradis et al. [2005] geben fur die Entfernung von
Geosmin und 2-MIB mittels UV/H,O, (Mitteldruckstrahler, 3,6 - 12,6 mg/L H,O,) aus Roh-
wasser EE/O-Werte im Bereich von 0,4 bis 1,2 kWh an, allerdings geht nicht hervor, ob sich
dieser Energieverbrauch auf 1 m3 oder 1000 gal (= 3,79 m?) bezieht. Korategere et al. [2004]
berechneten EE/O-Werte fur den Abbau von Geosmin und 2-MIB in aufbereitetem Wasser
im Bereich von 0,08 - 0,24 kWh/m3 also deutlich unter den hier berechneten Werten fur
Reinstwasser. In einem &hnlich niedrigen Bereich von 0,1 - 0,5 kWh/m? geben auch Rosen-
feldt et al. [2005] die EE/O-Werte fir die photoinitiierte Oxidation in Rohwassern bzw.
teilweise aufbereiteten Wassern an. Die Berechnung dieser Werte aus den veréffentlichten
Daten ist allerdings nicht nachvollziehbar. Andrews et al. [1995] setzten fir die Entfernung
von Geosmin mittels UV/H,O, in 1 m3 Rohwasser 2,9 mg/L H,O, und 1,2 kWh Energie ein.
Dies entspricht etwa dem in der vorliegenden Arbeit berechneten Wert in Reinstwasser und
in Leitungswasser wurde bei einer Wasserstoffperoxidkonzentration von 2,6 mg/L ein Ener-
gieverbrauch von EE/O = 2,6 kWh/m?3 berechnet.

UV/O; und VUV/O;
Bei den Untersuchungen des Geruchsstoffabbaus mittels UV/O3; wurden nur bei Nutzung der

Ozongenerierung mittels stiller elektrischer Entladung EE/O-Werte unter 1 kWh/m? erreicht.
Bei Anwendung der internen Ozongenerierung mittels VUV waren sehr lange Bestrahlungs-
zeiten fur einen Abbau von 90 % der Ausgangskonzentration der Geruchsstoffe notwendig
und somit ergaben sich hohe EE/O-Werte. Der kombinierte Einsatz von VUV-Bestrahlung
und Ozonung verspricht geringere Energiekosten gegenlber der alleinigen VUV-
Bestrahlung, da Hydroxylradikale zusatzlich zur Photolyse von Wasser (im VUV-Bereich)
uber die Photolyse von Ozon (im UV-Bereich) erzeugt werden kdnnen. Abbildung 65 zeigt
die EE/O-Werte fiir die Aufbereitung geruchsstoffhaltiger Wasser.
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Abbildung 65: EE/O fur die Entfernung von Geosmin und 2-MIB in verschiedenen Wéssern mittels
VUV/O; (Reaktor: 40/11, externe Ozongenerierung, Ozondosis: 35 pg/min).

Aufgrund der externen Ozonerzeugung im Reaktor 40/11 und somit der Verwendung von
zwei Strahlern, einen flir die Bestrahlung und dem zweiten zur Ozonerzeugung, ergeben sich
fir den Prozess VUV/O; héhere EE/O-Werte als fir die VUV-Bestrahlung (Abbildung 63).
Wenn man allerdings die interne Ozonerzeugung nutzen wirde und folglich nur ein Strahler
zum Einsatz kommt, kénnen die Aufbereitungskosten nahezu halbiert werden. Im Vergleich
zur alleinigen VUV-Bestrahlung fuhrt die zuséatzliche Zufiihrung von Ozon nicht unbedingt zu
einer Reduzierung der EE/O-Werte. In Talsperrenwasser ergaben sich geringer EE/O-Werte
und in Leitungswasser etwas héhere Werte verglichen mit der VUV-Bestrahlung. Wahr-
scheinlich flhrt das zudosierte Ozon einerseits zu einem schnelleren Abbau, da durch die
die Umsetzung des Ozons am NOM des Talsperrenwassers Hydroxylradikale gebildet wer-
den, andererseits scheint sich die Zufiihrung der Gasblaschen auch negativ auf die VUV-
Bestrahlung auszuwirken. Um eine Verbesserung der Abbauleistung zu erreichen, ist folglich
eine Optimierung des Reaktorsystems notwendig.

Die Ergebnisse fiir den Prototyp mit interner Ozongenerierung (Reaktor: 110/21) zeigt Abbil-
dung 66 vergleichend mit den EE/O-Werten flr das Verfahren UV/Os.
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Abbildung 66: EE/O fir die Entfernung von Geosmin in Leitungswasser mittels UV/O; und VUV/O3
(Reaktor: 110/21, interne Ozongenerierung) (Daten aus Abbildung 53).
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Es zeigte sich, dass mittels VUV/O; eine Verbesserung der Effizienz der Geruchsstoffentfer-
nung gegenuber UV/O3 und VUV-Bestrahlung (0 pg/min Ozon) erreicht werden kann. Mit
steigender Ozondosierrate waren die Abbaugeschwindigkeiten héher und folglich die EE/O-
Werte geringer. Mit dem VUV/Os-Prozess konnte die Umsetzung von Geosmin in Leitungs-
wasser mit einem Energieverbrauch unter 1 kWh/m? realisiert werden. Im Gegensatz zum
kleineren Reaktor mit 40 mm Durchmesser zeigte sich bei dem gr6Beren Reaktor des Proto-
typs kein negativer Effekt der Zuflhrung des Ozon/Luft-Gemisches.

Um die verschiedenen eingesetzten UV-Reaktoren, die sich hinsichtlich des bestrahlten Vo-
lumens, dem Lichtweg und der Strahlerleistung unterscheiden, vergleichen zu kdnnen,
wurden die EE/O-Werte fir den Abbau von Geosmin in allen Reaktorsystemen ermittelt. Ab-
bildung 67 zeigt die Ergebnisse vergleichend mit den EE/O-Werten fir den Abbau mittels
VUV-Bestrahlung. Dabei wurde bei Nutzung der externen Ozongenerierung mittels VUV
(Reaktor mit 40 mm Durchmesser) der Energieverbrauch des zweiten Strahlers nicht mit an-
gegeben, da theoretisch eine interne Erzeugung mdoglich wére. Flar den Vergleich der
Reaktoren mit interner Ozongenerierung wurde die hdchstmdgliche Ozondosis bei gleichzei-
tiger Aufrechterhaltung turbulenter Strémungsverhéltnisse eingesetzt.
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Abbildung 67: EE/O fir die Entfernung von Geosmin in Leitungswasser mittels VUV und VUV/O; in
verschiedenen Reaktorsystemen.

Die in Abbildung 67 dargestellten Ergebnisse zeigen, dass es flr die Umsetzung von Geos-
min mittels VUV-Bestrahlung deutliche Unterschiede zwischen den EE/O-Werten der
verwendeten Reaktorsystemen gibt, wahrend sich die Werte beim VUV/Os-Prozess nur ge-
ringflgig und nicht signifikant unterscheiden. Im Reaktor 40/11 lag, wie bereits erwahnt, der
berechnete EE/O-Werte fir die Kombination VUV/O; Uber dem Wert fir die VUV-
Bestrahlung.
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Die geringe Ozondosierrate, die mit dem 11 W-Strahler erzeugt werden kann, ist nicht aus-
reichend, um eine Erhéhung der Abbaugeschwindigkeit zu erzielen, wahrend die
Zudosierung des Ozon/Luft-Gemisches die Bestrahlungsintensitat (im VUV-Bereich) verrin-
gert und somit die Abbaugeschwindigkeit reduziert wird. Die Ozondosierrate, die mit dem
60 W-Strahler erzeugt werden kann, ist im Vergleich dazu ausreichend, um die Abbaueffizi-
enz insgesamt zu verbessern. Der Reaktor mit 110 mm Durchmesser weist im Vergleich zu
den anderen Reaktoren den hdchsten Lichtweg auf und somit den geringsten Anteil der
VUV-Bestrahlung an der Gesamtbestrahlung bei 254 und 185 nm. Der Einfluss der Hydroxyl-
radikalbildung durch Photolyse von Ozon auf die Abbaugeschwindigkeit ist damit
vergleichsweise hoch und mit Hilfe der Zugabe von Ozon kann eine deutliche Reduzierung
des EE/O-Wertes gegenuber der VUV-Bestrahlung erreicht werden.

Vergleich der oxidativen Verfahren zum Geruchsstoffabbau

Abbildung 68 stellt vergleichend die EE/O-Werte fir die untersuchten Oxidationsverfahren
anhand des Abbaus von Geosmin in Leitungswasser mit dem Reaktor 40/11 dar. Dabei wur-
de das in den Verfahren O;, UV/O; und VUV/O3; zudosierte Ozon mittels VUV-Bestrahlung
erzeugt und mit einer Ozondosis von 35 pg/min gearbeitet. Hinsichtlich der Effizienz, die sich
mit Hilfe des Parameters EE/O bewerten lasst, sind die VUV-Bestrahlung und die Kombinati-
on von VUV-Bestrahlung mit Ozonung am besten zur Aufbereitung geruchsstoffhaltiger
Wasser geeignet. Die EE/O-Werte fiir die Ozonung bei Nutzung der Ozongenerierung mittels
stiller elektrischer Entladung sind in Abbildung 32 dargestellt.
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Abbildung 68: EE/O fir die Entfernung von Geosmin aus Leitungswasser mittels der untersuchten
Oxidationsverfahren (* Ozongenerierung Uber VUV-Strahler, Ozondosierrate 35 mg/min).

Muller et al. [2001] fassten die EE/O-Werte aus verschiedenen Studien flr die Spuren-
stoffentfernung mittels UV/H,O,, UV/O3 und O3/H,O, zusammen und stellten fest, dass im
Verfahren UV/H,O, die meiste Energie verbraucht wird. Der Vergleich der EE/O-Werte flr
den Abbau verschiedener Spurenstoffe mittels UV, UV/H,O, und UV/O; von Sona et al.
[2006] ergab, dass die Kombination UV/O3 (bei Ozongenerierung mittels stiller elektrischer
Entladung) am effizientesten ist, vor allem bei Stoffen, die nicht direkt photolytisch abgebaut

werden.
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Die EE/O-Werte fir den DOC-Abbau stellten Thomson et al. [2004] gegendiiber. Fir den
DOC-Abbau ergab sich folgende Reihenfolge der Effizienz: VUV/H,O, > UV/H,0O, > VUV >
UV. Ab einer Wasserstoffperoxidkonzentration von 15 mg/L ergaben sich dabei etwa diesel-
ben EE/O-Werte fir UV/H,O, und VUV/H,O, [Thomson, 2002]. Die Kombination VUV-
Bestrahlung und Ozonung wurde bisher kaum zur Entfernung von Spurenstoffen eingesetzt.
Echigo et al. [1996] verglichen die Effizienz der Verfahren Ozonung, VUV, VUV/O; und
03/H,0, fir den Abbau von organischen Phosphorsauretriestern. Dabei zeigte die Kombina-
tion VUV/O; die besten Ergebnisse in Reinstwasser. Die Effizienz des Peroxonprozesses
(mit 3,4 mg/L O3) wurde allerdings in geringerem MaBe durch die Anwesenheit von DOC be-
einflusst und erwies sich in Sickerwasser (20,7 mg/L DOC, 1,0 mmol/L HCOy3) als effizienter
als VUV/O3; (mit 0,62 mg/(L-min) Oj). Zur Abschatzung der Aufbereitungskosten fir andere
Wassermatrizes musste die Berechnung der Geschwindigkeitskonstante anhand der Zu-
sammensetzung der Wé&sser herangezogen werden. Behnajady & Modirshahla [2006]
berechneten die EE/O-Werte fir den Abbau des Farbstoffes Acid Orange 7 auf der Grundla-
ge der bekannten Reaktionen in Reinstwasser mit guten Ubereinstimmungen von

experimentellen und berechneten Werten.

Berechnung der laufenden Kosten anhand EE/O

Bei den laufenden Kosten von UV-basierten Verfahren stellt der Verbrauch an elektrischer
Energie den héchsten Kostenfaktor dar [Bolton, 1996]. Mit Hilfe das Parameters EE/O kann
somit ein wichtiger Teil der Gesamtkosten eines Aufbereitungsverfahrens eingeschatzt wer-
den. Die Kosten fir die aufgewandte Energie liegen bei ca. 0,09 €KkWh (far
Industrieabnehmer) [Statistische Amt der Europdischen Union - Eurostat]. Mit den EE/O-
Werten fur die Entfernung von Geosmin mittels verschiedener Verfahren aus
Abbildung 68 wurden folgende Energiekosten berechnet:

Tabelle 23: EE/O und Energiekosten fir die Entfernung von Geosmin aus Leitungswasser mittels der
untersuchten Oxidationsverfahren (Reaktor: 40/11).
* Kosten fir 60.000 m3/Tag

Verfahren EE/O Kosten Kosten
kWh/m3 €/m3 €/Tag”

uv 21,45 1,93 115.800
O3 (35 mg/min Og) 8,5 0,77 46.200
vuv 0,9 0,08 4.800
UV/H20, (2,6 mg/L H,0O5) 2,59 0,23 13.800
UV/O;3 (35 mg/min Og) 7,6 0,68 40.800

VUV/O5 (35 mg/min Oy) 1,31 0,12 7.200
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Die geringsten Energiekosten wurden mit den Verfahren VUV-Bestrahlung und VUV/O; er-
zielt, wenn die Ozongenerierung tber VUV genutzt wird. Fir einen kostenglinstigen Einsatz
von UV/O; oder UV/H,O, missen héhere Oxidationsmittelkonzentrationen eingesetzt wer-
den. Beispielsweise zeigten Rosenfeldt et al. [2005], dass eine Aufbereitung
geruchsstoffhaltiger Wasser mittels UV/H,O, mit Kosten von 0,08 €/m? erreicht werden kann.
Der Einsatz hdherer Oxidationsmittelkonzentrationen wirkt sich allerdings negativ auf die Bil-
dung von Nebenprodukten bzw. die Restkonzentrationen aus. Die Vor- und Nachteile der
untersuchten Verfahren werden in Abschnitt 4.5.1 bis 4.5.5 diskutiert. Neben den laufenden
Energiekosten, die anhand EE/O abgeschéatzt werden kdénnen, missen bei UV-basierten
Verfahren auch die Kosten fir die Strahler, die regelmaBig ausgetauscht werden missen,
und beim Einsatz von Ozon die Kosten fur den Ozongenerator berticksichtigt werden.

45. Weiterflhrende Untersuchungen

4.5.1. DOC-Umsetzung

Die Reduzierung des Gehaltes an geléstem organischem Kohlenstoff ist ein wichtiger Be-
standteil der Trinkwasseraufbereitung. Die DOC-Entfernung dient vor allem der Entfernung
von tribungsverursachenden Stoffen und der Minimierung von Vorlauferstufen der Desinfek-
tionsnebenprodukte. In einem DOC-reduzierten Wasser kann die Zugabe an
Desinfektionsmittel verringert werden, Adsorption und Oxidation laufen effizienter ab und das
Risiko einer Wiederaufkeimung im Leitungsnetz nimmt ab [Baldauf, 2004].

Abbildung 69 zeigt, dass UV-Bestrahlung und UV-basierte erweiterte Oxidationsverfahren
jedoch kaum zu einer Entfernung des DOC, der Summe an organischen Kohlenstoffverbin-
dungen in der Wasserprobe, fihren und es findet folglich keine Mineralisierung statt.
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Abbildung 69: DOC-Abbau in Wasser der TS Klingenberg mittels UV-Bestrahlung, VUV-Bestrahlung,
UV/O3 und UV/H,O, (Reaktor: 40/11).
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Aufgrund der beobachteten Umsetzung der organischen Spurenstoffe Geosmin und 2-MIB in
den AOPs wird eine Umsetzung der organischen Substanz wahrend der UV-basierten Oxi-
dationsverfahren vermutet. Mit Hilfe von LC/OCD-Chromatogrammen des Wassers vor und
nach der Behandlung kann die Veranderung des DOC genauer beschrieben werden. Abbil-
dung 70 zeigt die LC/OCD-Chromatogramme fir die VUV-Bestrahlung sowie deren
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Abbildung 70: LC/OCD-Chromatogramm von Wasser aus der TS Cranzahl (Zugabe von 100 ng/L
Geosmin und 100 ng/L 2-MIB) vor und nach Behandlung mittels VUV-Bestrahlung (Bestrahlungszeit
flir 90 % Geosminabbau), (Reaktor: 40/11).

(BP — Biopolymere, HS — Huminstoffe, BB — Building Blocks, NMS - niedermolekulare Sauren, NMN —
niedermolekulare Neutralstoffe)

Aus Abbildung 70 wird ersichtlich, dass die Behandlung mit VUV-Bestrahlung kaum einen
Einfluss auf die gréBte Fraktion, die Biopolymere, hat, wahrend der Anteil der Huminstoffe
reduziert wird. Die Huminstoffe werden infolge der photoinitiierten Oxidation in kleinere Mo-
lekile umgewandelt und entsprechend steigt der Anteil der Fraktionen Building Blocks und
niedermolekulare Sauren an. Thomson et al. [2002] beschrieben ebenfalls einen bevorzug-
ten Abbau hdhermolekularer Fraktionen durch VUV-Bestrahlung. Der Peak fir die
niedermolekularen Neutralstoffe entsteht durch die Zugabe der Geruchsstoffstandards in Me-
thanol/Wasser. Der Einfluss des Methanolgehaltes der Stammlésung auf den Abbau der
Geruchsstoffe war bereits in Abbildung 41 ersichtlich und spiegelt sich hier in der kleinsten
Fraktion des LC/OCD-Chromatogramms wieder. Es ist zu erkennen, dass dieser Peak nach
dem Versuch kleiner ist.
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Die Auswertung der LC/OCD-Chromatogramme fiir die VUV-Bestrahlung sowie UV/O3 und
VUV/O3 mit Ozongenerierung mittels VUV (Chromatogramme siehe Anhang A.13) mit dem
Programm ChromCALC (DOC-LABOR, Karlsruhe) zeigt Tabelle 24. Der Peak fir die nie-
dermolekularen Neutralstoffe wurde bei der Auswertung nicht beriicksichtigt.

Tabelle 24: Auswertung der LC/OCD-Chromatogramme fir die Verfahren VUV, UV/O3; und VUV/O3
(Reaktor: 40/11) mittels ChromCALC.
* Versuchszeit, zu der 90 % Geosmin abgebaut waren

Versuchszeit Biopolymere Huminstoffe Building Niedermol.

blocks Séauren

min mg DOC/L mg DOC/L mg DOC/L mg DOC/L
TS Cranzahl 0 0,22 1,61 0,36 0,04
Vuv 50* 0,21 1,46 0,40 0,08
75 0,21 1,37 0,44 0,10
UV/O; 75 0,19 1,50 0,33 0,04

(35 pg/min Oy)

VUV/O, 30" 0,21 1,46 0,41 0,07
(35 pg/min O) 50 0,20 1,41 0,44 0,09
75 0,21 1,36 0,46 0,11

In Tabelle 24 wird nochmals deutlich, dass die Fraktion der Biopolymere kaum verandert
wird, die Huminstoffe mit steigender Versuchszeit abgebaut werden und daraus vor allem
Molekule aus der GréBenfraktion der Building Blocks entstehen. Der UV/O3-Prozess (mit in-
terner Ozongenerierung), bei dem, verglichen mit VUV und VUV/O,, ein langsamerer Abbau
der Geruchsstoffe erfolgt und eine geringere stationare Hydroxylradikalkonzentration vorliegt,
fihrt auch zu einer langsameren Umsetzung der NOM-Molekiile.

Neben DOC und LC/OCD ist der spektrale Absorptionskoeffizient bei 254 nm (SAK) ein guter
Parameter zur Erfassung der gelésten organischen Inhaltsstoffe, z. B. Huminstoffe. Bei einer
Wellenlange von 254 nm absorbieren vor allem aromatische organische Verbindungen und
Verbindungen mit Doppelbindungen. Abbildung 71 zeigt die SAK-Reduzierung mittels VUV-
Bestrahlung, UV/O; und VUV/O; fir die Versuche zum DOC-Abbau aus Tabelle 24.
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Abbildung 71: SAK-Reduzierung in Wasser aus der TS Cranzahl mittels VUV-Bestrahlung, UV/O3
(35 pg/min Oz) und VUV/O3; (35 pg/min O3), Reaktor 40/11.
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Die Verringerung des SAK verlief ebenfalls mittels UV/O; langsamer als mittels VUV/O; oder
VUV, weil die Hydroxylradikale gleichermaBen zum Abbau der chromophoren Verbindungen
beitragen. Chromophore Substanzen sind meist héhermolekulare ungesattigte und/oder
aromatische Molekile und werden zu niedermolekulareren Produkten ohne UV-Absorption
abgebaut. Des Weiteren beeinflusst in natlrlichen Wassern die UV-Absorption von Nitrat den
gemessenen SAK, deshalb kénnte die Umsetzung von Nitrat zu Nitrit unter VUV-Bestrahlung
ebenso zu einer SAK-Reduzierung beitragen. Thomson et al. [2002] verzeichneten eine
5fach schnellere DOC- und SAK-Reduzierung mittels VUV-Bestrahlung verglichen mit UV-
Bestrahlung. In den Untersuchungen von Ratpukdi [2009] zeigte sich folgenden Reihenfolge
in der Mineralisierungsrate: VUV/O; > VUV > UV/O3 > Oz > UV. Allerdings wurde in diesen
Untersuchungen mit héheren Ozonkonzentrationen gearbeitet als in den vorliegenden Ver-
suchen. Mittels VUV/O; erreichte Ratpukdi [2009] eine DOC-Entfernung von 71 % bei
gleichzeitiger Reduzierung des SAK um 90 %. Ratpukdi et al. [2010] dokumentierten auch
eine schnellere Mineralisierung bei steigender Ozondosis. Inwiefern Ozondosis und Bestrah-
lung sich auf den NOM-Abbau auswirken, wurde anhand des VUV/Os-Verfahrens in den
verschiedenen Reaktoren untersucht. Es zeigten sich kaum Unterschiede in den LC/OCD-
Chromatogrammen fr den Zeitpunkt von 90 % Geosminabbau (Daten nicht dargestellt), d.h.
eine Tendenz zu héherer DOC- und SAK-Reduzierung bei héheren Bestrahlungen und ho-

heren Ozondosen kann mit diesen Versuchen nicht nachgewiesen werden.

Infolge der gréBeren Reduzierung von SAK (Abbildung 71) verglichen mit der DOC-
Entfernung (Abbildung 69), nimmt der spezifische spekirale Absorptionskoeffizient (SSAK)
durch die Photooxidation ab. Der SSAK ist ein Indikator fur die Hydrophobie des NOM: ein
niedrigerer SSAK deutet auf einen hdheren Anteil hydrophiler, niedermolekularer Stoffe mit
geringer Ladungsdichte hin [Matilainen & Sillanpaa, 2010]. Eine Abnahme des SSAK ver-
zeichneten auch Matilainen & Sillanpaa [2010] in ihren Untersuchungen UV-basierter
Verfahren. Buchanan et al. [2005] und Ratpukdi [2010] untersuchten den Abbau von NOM
mittels VUV-Bestrahlung bei 185 nm und wiesen nach, dass infolge der Behandlung vor al-
lem hydrophobe Fraktionen abgebaut werden. Die entstehenden Produkte sind meist
hydrophil und absorbieren nicht im UV-Bereich.

Der sequentielle NOM-Abbau und die daraus resultierende Verringerung der MolekulgréBe
des NOM wirken sich auf dessen Bioverfligbarkeit aus. Kleine Molekile kénnen besser bio-
logisch verwertet werden [Buchanan, 2006], daraus ergibt sich durch die photoinitiierte
Oxidation einerseits ein gréBeres Risiko der Wiederverkeimung im Leitungsnetz und ande-
rerseits eine hohere Effektivitdt eines der Photooxidation nachfolgenden biologischen
Aufbereitungsschrittes. Letzteres ist vor allem von Bedeutung, wenn die photoinitiierten Oxi-
dationsverfahren nicht zur vollstandigen Umsetzung der Spurenstoffe fihren.
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In den Untersuchungen von Ratpukdi [2009] fUhrte eine DOC-Entfernung von 71 % mittels
VUV/Oj3 zu einer Erhéhung der Bioverflugbarkeit um 68 % und Buchanan et al. [2004] stellten
eine gute Korrelation zwischen der Reduzierung des SAK und der Erhéhung der Bioverflg-
barkeit fest.

Die Veranderung der Zusammensetzung des NOM fiihrt auch zu einem veranderten Potenti-
al zur Bildung von Desinfektionsnebenprodukten. Niedermolekulare Substanzen neigen eher
zur Bildung bromierter und iodierter Desinfektionsnebenprodukte und héhermolekulare Sub-
stanzen zur Reaktion mit Chlor [Matilainen & Sillanpaa, 2010]. In den in der Literatur
dokumentierten Versuchen zeigte sich allerdings nach einer photooxidativen Umwandlung
des NOM keine eindeutige Tendenz zu einer vermehrten oder verminderten Bildung von
Desinfektionsnebenprodukten. Nach Buchanan et al. [2006] fuhrt die photoinitiierte Oxidation
des NOM zu einer kurzzeitigen Erhéhung der Neigung zur Bildung von Trihalogenmethanen
(THM), die aber mit zunehmender Bestrahlungsdauer wieder sinkt. Im Gegensatz dazu sinkt
die Neigung zur Bildung von halogenierten Essigsauren (HAA) erst ab und steigt dann mit
zunehmender Bestrahlung wieder an. Laut Bond et al. [2009] kénnen AOP das HAA-
Bildungspotential stark senken (-74 %) oder steigern (+74 %).

Die Ergebnisse zum DOC-Abbau bestatigen die Ergebnisse anderer Studien. Die photoiniti-
ierte Oxidation des NOM fuhrt zu einer langsamen Mineralisierung, aber einer deutlichen
Reduzierung des SAK. Es findet eine strukturelle Umwandlung und Verénderung der Zu-
sammensetzung des NOM statt, die Uber die Summenparameter DOC und SAK oder die
LC/OCD verfolgt werden kann: groBBe, komplexe NOM-Molekiile werden zu kleineren, biover-
flgbareren Molekilen abgebaut [Imoberdorf & Mohseni, 2011a].

4.5.2. Desinfektion und Wiederverkeimung

Ein wesentlicher Vorteil des Einsatzes von UV-Verfahren ist die effiziente Desinfektion des
Rohwassers in einem Aufbereitungsschritt mit der Spurenstoffentfernung, deshalb wurde die
Desinfektionsleistung des eingesetzten UV-Systems sowie der Einfluss der zusétzlichen
Ozondosierung auf Desinfektion und Wiederverkeimung untersucht. Die Trinkwasserverord-
nung von 2001 schreibt vor, dass fir den menschlichen Gebrauch in 100 mL Wasser keine
Enterokokken, Escherichia coli (E. coli), coliforme Bakterien und Clostridium perfringens
(einschlieBlich Sporen) nachweisbar sein dirfen und die Zahl der koloniebildenden Einheiten
bei 22 °C Inkubationstemperatur ohne anormale Veranderung sein soll. Im Rohwasser aus
der TS Klingenberg konnten keine coliformen Bakterien erfasst werden, deshalb wurden fir
die Versuche zur Desinfektionsleistung coliforme Keime, die aus Abwasser isoliert wurden,
sowie aus Talsperrensediment isolierte Umweltkeime zudotiert. Abbildung 72 zeigt die Inak-
tivierung von coliformen Bakterien, E. coli, Umweltkeimen und isolierten Sporenbildnern
mittels UV- und VUV-Bestrahlung.
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Abbildung 72: Inaktivierung mittels (a) UV-Bestrahlung und (b) VUV-Bestrahlung, Reaktor: 40/11.

Die Inaktivierungskurven (Abbildung 72) zeigen keinen Unterschied zwischen der Bestrah-
lung bei 254 nm bzw. bei 254 und 185 nm, d.h. der emittierte VUV-Anteil hat keinen
signifikanten Einfluss auf die Desinfektionsleistung. Nur in Reinstwasser, bei héheren Hydro-
xylradikalkonzentrationen, zeigt sich ein Unterschied bei der Desinfektionsleistung von UV-
und VUV-Bestrahlung, wie Untersuchungen von Liu & Ogden [2010] an Xanthomonas spec.
bewiesen. Die Desinfektionswirkung unter erweiterten Oxidationsbedingungen beruht auf
dem oxidativen Angriff der gebildeten Radikale auf die Zellmembran und Zellwand und ist bei
Sporen geringer als bei E. coli [Wang, 2010]. Wang et al. [2010] untersuchten die Inaktivie-
rung von Bacillus subtilis mittels VUV-Bestrahlung bei 172 nm. Die Desinfektionskapazitat
der VUV-Strahlung bzw. der dadurch generierten Hydroxylradikale ist deutlich geringer als
bei UV-Strahlung und reine VUV-Bestrahlung (ohne UV-Anteil) ist kein praktikables Desin-
fektionsverfahren.
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In den Versuchen zur Biodosimetrie, in denen ebenfalls mit Sporen von B. subtilis gearbeitet
wurde (Abschnitt 4.4.1), zeigte sich auch kein Unterschied in der Inaktivierung bei 254 nm
verglichen mit 254 und 185 nm.

Die Ergebnisse in Abbildung 72a und b zeigen, dass coliforme Keime und speziell E. coli
gleichméaBig mit zunehmender Bestrahlung inaktiviert werden. Bei den Umweltkeimen waren
auch bei langeren Bestrahlungszeiten noch vegetative Keime erhalten, bei denen es sich
vermutlich um sporenbildene Formen wie Clostridium perfringens handelt, fir die laut Trink-
wasserverordnung ein Grenzwert von 0/100 mL besteht. Sporen sind 10-15mal resistenter
gegeniber UV-Strahlung als vegetative Keime [Wang, 2010]. Durch eine Isolierung der még-
lichen Sporenbildner wurde bestétigt, dass diese Formen nicht mit den verwendeten
Bestrahlungen inaktiviert werden kénnen. Bei Anwendung des UV/Os-Verfahrens (Ozoner-
zeugung mittels Ozongenerator, Ozondosis: 700 pg/min) zur Desinfektion konnten die
Umweltkeime und somit auch die Sporen im gleichen MaB inaktiviert werden wie die colifor-
men Keime (Daten nicht dargestellt). Das zudosierte Ozon bewirkt eine Schadigung der
Zellmembran und stdrt die enzymatische Aktivitat und somit kénnen die UV-resistenten Kei-
me gleichermaBen inaktiviert werden [EPA Guidance manual, 1999; Wuhrmann, 1957]. Auch
zur Desinfektion von Viren, die vergleichsweise resistent gegenlber UV-Strahlung sind, ist
Ozon ein geeignetes Desinfektionsmittel [Bolton & Denkewicz, 2007]. UV- und VUV-
Bestrahlung sowie die Kombination mit Ozondosierung sind folglich gut geeignet, um eine
vollstéandige Desinfektion des zur Trinkwasseraufbereitung eingesetzten Oberflachenwassers
zu erreichen. Allerdings wird in der Liste der Aufbereitungsstoffe und Desinfektionsverfahren
gemalB § 11 der Trinkwasserverordnung 2001 darauf hingewiesen, dass UV-Bestrahlung
sowie Dosierung von Ozon ,nicht anwendbar fur die Aufrechterhaltung einer Desinfektions-
kapazitat im Verteilungsnetz“ sind.

Es muss sichergestellt sein, dass die mikrobiologischen Grenzwerte der Trinkwasserverord-
nung auch nach Anwendung dieser Verfahren eingehalten werden. Unter Beachtung dieser
Anforderung wurde die Wiederverkeimung unter verschiedenen Licht- und Temperaturbedin-
gungen nach 24 — 96 h untersucht.

Es zeigte sich fur die coliformen Bakterien, dass bereits nach 24 h bei 22 und 36 °C Bebr(-
tungstemperatur wieder reproduktionsfdhige Keime nachweisbar waren, allerdings lag die
Keimzahlen nach der Reaktivierung bei max. 3 % der Ausgangskeimzahl (Daten nicht dar-
gestellt). Nach der Beendigung der Bestrahlung kénnen sich nicht lethal geschadigte Zellen
wieder vermehren [Mechsner & Fleischmann, 1992], dabei zeigte sich in den Versuchen kein
signifikanter Einfluss der Ausgangskeimzahl auf die Wiederverkeimung im untersuchten Be-
reich von N, = 400.000 - 1.000.000 KbE.
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Bei 10 °C konnte keine Wiederverkeimung festgestellt werden, da 15 °C als kritische Tempe-
ratur fir das Wachstum von E. coli gilt, und bei 36 °C war tendenziell eine hdhere
Wiederverkeimung im Vergleich zu 22 °C Inkubationstemperatur zu erkennen. Die Bebritung
unter Tageslichteinfluss bzw. Ausschluss von Tageslicht zeigte keinen signifikanten Einfluss
auf die Wiederverkeimung. Zu diesem Ergebnis kamen auch Mechsner & Fleischmann
[1992], wahrend Chan & Killick [1995] sowie Hu et al. [2005] geringere Wiederverkeimungs-
raten von E. coli bei Abwesenheit von Licht feststellten. In den Versuchen wurde mit
steigender Bestrahlung H eine geringere Wiederverkeimung festgestellt.

Im Gegensatz zu den coliformen Keimen ergaben sich bei der Untersuchung der Umwelt-
keime wesentlich hdéhere Werte fir die Wiederverkeimung (bezogen auf die
Ausgangskeimzahl) (Abbildung 73), da die Reproduktion der UV-resistenten Keime, bei de-
nen keine vollstindige Inaktivierung erreicht wurde, zusatzlich zur Photo- und
Dunkelreaktivierung einen groBen Beitrag zur Wiederverkeimung leistet. Zudem kdnnen die
Umweltkeime ein breiteres Spektrum an Nahrstoffe verwerten als coliforme Keime.

(@) 400

—o— 10°C, hell

(@]

C

£

2 300

o --6--10°C, dunkel

>

g 22 °C hell

§ 200 — A 22°C dunkel

% /,' —— 36°C hell
- d

2100 == - ~< Y --6--36 °C dunkel

o

a

0 ,
t[h]
(b) 400
(@)
S
g
300 - —+—10°C, hell
o --6--10°C, dunkel
>
5 22 <C hell
e <. 22°C dunkel
o a ‘\\ —e—36°C hell
£ 100 P --6--36 °C dunkel
: / R
o
s N - ,
0 r’ T m ]
24 48
t[h]

Abbildung 73: Prozentuale Wiederverkeimung der Umweltkeime innerhalb von 96 h nach (a) UV- und
(b) VUV-Bestrahlung (600 J/mz).
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In Abbildung 73 ist zu erkennen, dass in den ersten 24 h die Wiederverkeimung hauptsach-
lich durch Dunkelreaktivierung bei der héchsten untersuchten Temperatur eine Rolle spielt.
Nach 48 h konnten bei 22 °C und 36 °C mit und ohne Tageslichteinfluss vegetative Keime
nachgewiesen werden. Nach 96 h traten bei der niedrigsten untersuchten Temperatur sehr
hohe Wiederverkeimungsraten auf, wahrend die erfassten Keimzahlen bei den hdheren
Temperaturen bereits ricklaufig waren, weil nach dieser Zeitspanne die Nahrstoffe in den
Ansatzen aufgebraucht waren. Die Temperatur beeinflusst folglich den Zeitpunkt der einset-
zenden Wiederverkeimung, wahrend die Lichtverhaltnisse keinen signifikanten Einfluss zu
haben scheinen. Zudem wurde bei fast allen Temperaturen und Zeitpunkten eine héhere
Wiederverkeimung nach der Behandlung mit VUV festgestellt. Ein Grund fir diesen Effekt ist
die NOM-Umwandlung durch die Photooxidation, denn die dabei gebildeten kleineren NOM-
Fraktionen sind besser bioverflgbar (siehe Abschnitt 4.5.1).

Die Zugabe von Ozon zur UV- und VUV-Bestrahlung flhrte bei den coliformen Keimen zu
einer geringeren Wiederverkeimung und bei den Umweltkeimen zu héheren Wiederverkei-
mungsraten. Wahrscheinlich fihrt die Ozonung bei den E. coli vermehrt zu lethalen
Schadigungen, wéhrend bei den Umweltkeimen vor allem die bessere Bioverfugbarkeit der
entstehenden Abbauprodukie des NOM eine Rolle spielt. Stalder & Klosterkdtter [1976]
konnten in ihren Untersuchungen zur Wiederverkeimung nach der Ozonung ebenfalls hohe
Wiederverkeimungsraten bei der Gesamtzellzahl feststellen, jedoch keine E. coli.

Zur langfristigen Aufrechterhaltung der Desinfektionskapazitat (im Verteilungsnetz) wurde
untersucht, welche Mengen an Sekundardesinfektionsmittel zugegeben werden missen, um
eine Wiederverkeimung zu verhindern. Als Sekundardesinfektionsmittel wurden Chlor (zuge-
geben als Hypochlorit) und Silber untersucht.

Calciumhypochlorit darf zur Desinfektion mit einer maximalen Zugabe von 1,2 mg/L freiem
Chlor eingesetzt werden und die Konzentration nach Abschluss der Aufbereitung sollte bei
0,1 - 0,3 mg/L freiem Chlor liegen. In den Versuchen wurde mit der vorgeschriebenen Min-
destrestkonzentration von 0,1 mg/L freiem Chlor nach UV- und VUV-Bestrahlung die
Desinfektion lber 24 h sichergestellt. Aber auch mit geringen Chlorkonzentrationen von
mind. 0,02 mg/L freiem Chlor wurde keine Wiederverkeimung festgestellt, auch bei Wéassern,
bei denen infolge der Behandlung, z. B. durch h6here Bestrahlungen oder die Zugabe von
Ozon, die Bioverfugbarkeit erhdht war (siehe Abschnitt 4.5.1). Somit wurde gezeigt, dass die
Erhéhung der Bioverfugbarkeit durch die Umwandlung des NOM in kleinere Fraktionen die
Wiederverkeimung nicht wesentlich beeinflusst. Die UV-Desinfektion kann dazu betragen die
eingesetzte Chlordosis zu reduzieren und somit auch die Bildung chlorierter Desinfektions-

nebenprodukte zu minimieren.
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Silber darf nach der Liste der Aufbereitungsstoffe und Desinfektionsverfahren geman
§ 11 Trinkwasserverordnung zu Konservierung in Kleinanlagen (bis 1.000 m3a) sowie mobi-
len Anlagen und nur im Ausnahmefall eingesetzt werden. Die zuldssige Zugabe betragt
0,1 mg/L und die Restkonzentration sollte 0,08 mg/L nicht unterschreiten. Der Einsatz von
Silberkartuschen eignet sich besonders flr die dezentrale Anwendung und kann in die neu-
artige UV-Technologie mit interner Ozongenerierung integriert werden [Schutzrecht US
2008/0142452 A1]. Die Untersuchungen zeigten, dass nach UV-Desinfektion und Zugabe
von 0,02 mg/L Ag innerhalb von 24 h keine Wiederverkeimung stattfand (geringere Konzent-
rationen wurden nicht untersucht). Bei einer Zugabe von mind. 0,005 mg/L Ag nach VUV/O;-
Behandlung des Wassers konnte auch nach langerer Bestrahlungsdauer keine Reaktivie-
rung der coliformen Bakterien festgestellt werden. Allerdings kénnen Bakterien innerhalb
weniger Wochen Resistenzen gegenlber Silber entwickeln, die einen dauerhaften Einsatz
dieses Sekundérdesinfektionsmittels ausschlieBen [Prof. H.-C. Flemming, persdnliche Mittei-
lung, 27.01.2012, Dresden].

In den Versuchen zur Desinfektion und Wiederverkeimung wurde gezeigt, dass die fur den
Geruchsstoffabbau bendtigten Bestrahlungen ausreichen, um eine vollstdndige Desinfektion
zu erreichen. Aufgrund der guten Rohwasserqualitdt des verwendeten Oberflachenwassers
(keine coliformen Keime nachweisbar) kann man davon ausgehen, dass die Reaktivierung
der coliformen Bakterien nach der UV-Bestrahlung keine Rolle spielt. Um eine Wiederver-
keimung wahrend des Transportes durch das Trinkwasserverteilungssystem sicherzustellen,
mussen bei Einsatz der UV-Desinfektion weitere MaBnahmen, z. B. Einsatz geringer Chlor-

mengen, vorgenommen werden.

4.5.3. Nebenproduktbildung: Nitrit

Die Bildung von Nitrit wahrend der VUV-Bestrahlung (Gl. 2.18) ist neben der geringen Desin-
fektionswirkung dieser Wellenlange (siehe Abschnitt 4.5.2) ein wichtiger Grund, weshalb
VUV-Bestrahlung nicht zur Trinkwasseraufbereitung eingesetzt werden darf. In den vorlie-
genden Untersuchungen wurde die Nitritbildung unter UV- und VUV-Bestrahlung sowie die
Md&glichkeit der Oxidation von Nitrit durch Zugabe von Ozon néher betrachtet.

Zunachst wurde die Bildung von Nitrit durch den UV-C-Anteil der Strahlung (254 nm) unter-
sucht. Als Matrix fir die Versuche wurde Leitungswasser mit einem Nitratgehalt von ca.
14 mg/L gewahlt. Wie Abbildung 74a anhand der verschiedenen Reaktoren zeigt verlduft die
Bildung von Nitrit langsam und anndhernd linear. Nitrat absorbiert bei Wellenlangen tber
200 nm und anschlieBende Radikal-Radikal-Reaktionen fihren zur Entstehung von Nitrit (Gl.
2.17). Erst bei hohen Bestrahlungen wird der Grenzwert der Trinkwasserverordnung von
0,1 mg/L (am Ausgang des Wasserwerkes) tberschritten.
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Beim Einsatz zur UV-Desinfektion mit einer Bestrahlung von 400 J/m? liegt die gebildete Nit-
ritkonzentration deutlich unter dem Grenzwert, wie andere Studien gleichermaBen fir die
maximal zuldssige Nitratkonzentration von 50 mg/L bestatigten [Mack & Bolton, 1999]. Beim
Einsatz von UV-Strahlung zur Oxidation in erweiterten Oxidationsverfahren, z. B. UV/H,0,,
werden allerdings deutlich héhere Bestrahlungen eingesetzt, so dass vor allem bei hohen
Nitratkonzentrationen die Nitritbildung Gberwacht werden sollte [Mack & Bolton, 1999].
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Abbildung 74: Nitritbildung in Leitungswasser (co(NOs’) = 14 mg/L) in verschiedenen Reaktorsyste-
men mittels (a) UV-Bestrahlung, (b) VUV-Bestrahlung und (c) VUV/O3 und Nitrit-Grenzwerte der
Trinkwasserverordnung.
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Die unter VUV-Bestrahlung gebildeten solvatisierten Elektronen und Wasserstoffatome kdn-
nen durch Reaktion mit Nitrat schneller zu einer Nitritbildung fihren (Gl. 2.18, Abbildung 74b)
als die Photolyse von Nitrat (Abbildung 74a). Unter VUV-Bestrahlung wurde der Grenzwert
von 0,1 mg/L schnell Gberschritten. Die Bildung von Nitrit verlduft nicht linear, da Nitrit durch
Hydroxylradikale zuriick zu Nitrat oxidiert werden kann [Gonzalez & Braun, 1995] und sich
aufgrund dieser Rickreaktion die Bildungsrate von Nitrit bei hdheren Nitritkonzentrationen
verringert [Mack & Bolton, 1999]. Buchanan et al. [2006] und Thomson et al. [2004] stellten
sogar einen Rickgang der Nitritkonzentration bei langeren Bestrahlungszeiten mit VUV fest.
Die in Abbildung 74b dargestellte Menge an gebildetem Nitrit war umso hdher je geringer der
Lichtweg innerhalb des Reaktors und je héher die Leistung des Strahlers war. Beide Fakto-
ren beeinflussen den VUV-Anteil an der Gesamtbestrahlung. In dem Reaktor mit 40 mm
Durchmesser und bei Einsatz des Strahlers mit 60 W Leistung ist der Anteil an VUV an der
Gesamtbestrahlung im Vergleich zu den anderen Reaktoren am hdchsten. Dies flhrte einer-
seits zu einem schnellen Abbau der Geruchsstoffe, aber andererseits zu einer hohen
Nitritbildung, deshalb wurde die Nitritkonzentration zum Zeitpunkt von 90 % Geosminabbau
verglichen (Tabelle 25). Die Nitritkonzentrationen lagen zu diesem Zeitpunkt in allen unter-
suchten Reaktorsystemen tber 0,1 mg/L, teilweise wurde sogar der Grenzwert von 0,5 mg/L
uberschritten. Dabei zeigte sich nochmals der Einfluss der Leistung des Strahlers: mit dem
60 W-Strahler wurden die hdchsten Nitritkonzentrationen erreicht und mit dem 11 W-Strahler
die niedrigsten.

Im Verfahren VUV/O3; konnte die Nitritkonzentration durch die Zugabe von Ozon, welches
mittels VUV-Bestrahlung generiert wurde, gegentber der alleinigen VUV-Bestrahlung deut-
lich verringert werden (Abbildung 74c), da Nitrit durch Ozon zurlick zu Nitrat oxidiert wird:
NO, +0O, - NO, +0, (Gl. 4.8)
Die Reaktionskonstante fiir die Nitritoxidation durch Ozon betragt 3,7-10° L/(mol-s) [Hoigné,
1985]. Echigo et al. [1999] und Sona et al. [2006] konnten bei VUV-Bestrahlung und Zudo-
sierung von Ozon kein Nitrit nachweisen, allerdings wurde mit deutlich hdéheren
Ozonkonzentrationen gearbeitet als in den hier vorgestellten Untersuchungen. In Tabelle 25
sind die Nitritkonzentrationen zum Zeitpunkt von 90 % Geosminabbau zusammengestellt.

Tabelle 25: Mittels VUV-Bestrahlung und VUV/O; gebildete Nitritkonzentration in Leitungswasser zum
Zeitpunkt von 90 % Geosminabbau.

Reaktor VUV VUV/O, Ozondosis
mg/L NO, mg/L NO, pg/min
40/11 0,39 0,42 35
40/60 0,83 0,47 600
76/21 0,59 0,10 430
76/60 0,80 0,27 760

110/21 > 0,43 0,21 430
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Im Reaktor 40/11 wurde aufgrund der geringen Ozondosis von 35 pg/min keine Abnahme
der Nitritbildung erreicht, da die Zugabe des Ozon/Luft-Gemisches zu einem langsameren
Abbau des Geruchsstoffes flhrt (siehe Abschnitt 4.4.7), so dass sich infolge der langeren
Bestrahlungszeit sogar eine héhere Nitritkonzentration als bei VUV-Bestrahlung ergibt. Nur
in Reaktor 76/21 konnte der Grenzwert von 0,1 mg/L Nitrit eingehalten werden, wahrend in
den anderen Reaktoren trotz Ozonzugabe eine Uberschreitung des Grenzwertes erfolgte.
Um den Grenzwert einzuhalten, misste die Ozondosierrate erhéht werden, was in den La-
borversuchsanlagen durch Regulierung des Volumenstromes Uber Injektor bzw. Bypass bei
gleichzeitiger Aufrechterhaltung einer turbulenten Strémung nicht méglich war (siehe Anhang
A.10). In Abbildung 74c lasst sich erkennen, dass sich mit steigender Versuchsdauer im
VUV/O;-Verfahren eine stabile Nitritkonzentration einstellt. Aufgrund der Bestrahlung und
Ozondosierung wahrend des Versuches erfolgt eine kontinuierliche Bildung und Oxidation
von Nitrit. Abbildung 75 zeigt einen Versuch, in dem zuerst Nitrit durch VUV-Bestrahlung ge-
bildet wurde und anschlieBend durch Ozonzugabe oxidiert wurde. Die innerhalb der
Versuchszeit gebildete Menge an Nitrit wurde wéhrend der gleichen Zeit wieder oxidiert. In
einem weiteren Versuch mit Ozonzudosierung und gleichzeitiger VUV-Bestrahlung wurde
sogar mehr Nitrit zurlick zu Nitrat oxidiert werden als bei alleiniger Ozonung. Dieses Ergeb-
nis zeigt, dass die Hydroxylradikale zur Oxidation von Nitrit beitragen.
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Abbildung 75: Nitritbildung mittels VUV und Nitritoxidation durch Ozon (430 pug/min) in Leitungswas-
ser (Reaktor: 76/21).

Die Menge an gebildetem Nitrit ist abhangig von der Matrix des verwendeten Wassers sowie
der Ausgangskonzentration an Nitrat [Mack & Bolton, 1999]. In Gegenwart von Radikalfan-
gern wird die Nitritbildung durch VUV-Bestrahlung erhéht, weil die Rickreaktion (von Nitrit
und *OH) unterbunden wird [Mack & Bolton, 1999]. Bei hdherer Nitratkonzentration ist die
Bildungsrate fur Nitrit erh6ht und aufgrund der Umsetzung von Nitrat/Nitrit steigt die Bestrah-
lungszeit, die fir die Geruchsstoffentfernung benétigt wird (siehe Abbildung 59), da Nitrit als
Radikalfanger fungiert.
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Hinsichtlich der Nitritbildung ist die VUV-Bestrahlung nicht fir den Einsatz zur Entfernung der
Geruchsstoffe in der Trinkwasseraufbereitung geeignet. Durch die Kombination von VUV-
Bestrahlung und Ozonung (bei Ozongenerierung Uber VUV) kann eine effiziente Geruchs-
stoffentfernung bei gleichzeitiger Reduzierung der Nitritbildung erreicht werden. Die
Konzentration an gebildetem Nitrit ist dabei abhangig von Reaktorgeometrie und Strahlerleis-
tung sowie von Nitratkonzentration und Radikalfangergehalt und sollte deshalb fir jeden
Anwendungsfall untersucht werden. Ziel muss dabei sein, die Bildung von Nitrit soweit zu re-
duzieren bzw. soviel gebildetes Nitrit zu oxidieren, dass die Grenzwerte der
Trinkwasserverordnung eingehalten werden. Anderenfalls kann die Photooxidation auf Basis
der VUV-Bestrahlung nur im Brauchwasserbereich angewendet werden.

4.5.4. Nebenproduktbildung: Bromat

Bromat entsteht durch Reaktion von Bromid mit Ozon und/oder Hydroxylradikalen und kann
deshalb ein relevantes Nebenprodukt in den untersuchten erweiterten Oxidationsverfahren
darstellen. Aufgrund der durchschnittlichen Bromidkonzentration natlrlicher Wasser von
0,02 - 0,3 mg/L [Koudjonou, 1995], wurden in den durchgeftuhrten Versuchen 100 pg/L Bro-
mid vorgelegt. In den Versuchen wurden verschiedene Wasser (TS, RW und LW), Verfahren
(UV/O3, VUV/O3) und Reaktoren mit unterschiedlichen Ozondosen eingesetzt und die Bro-
matkonzentration zum Zeitpunkt von 90 % Geosminabbau bestimmt (Tabelle 26).

Tabelle 26: Bromatbildung (cy(Bromid) = 100 pg/L) zum Zeitpunkt von 90 % Geosminabbau unter
verschiedenen Versuchsbedingungen.

Verfahren Reaktor OZOI’Id(:)SIS Matrix BrO,
Hg/min Ho/L
UV/O4 40/11 900 RwW 25
40/11 900 TS 0
76/21 430 LW 0
40/11 35 LW 0
76/21 430 LW 2,5
VUV/O3 76/21 760 LW 0
76/60 760 LW 0
76/60 2000 LW 0

Die Bildung von Bromatkonzentrationen tber dem Grenzwert von 10 pg/L wurde nur im Ver-
fahren UV/O; in Reinstwasser beobachtet. Die in diesem Versuch eingesetzte Ozondosis
von 900 pg/min wurde mittels stiller elekirischer Entladung erzeugt, da nur bei dieser hohen
Ozonkonzentration ein effizienter Abbau der Geruchsstoffe mittels UV/O3 erreicht werden
konnte. Bei dieser hohen Ozondosierrate zeigte sich in Reinstwasser eine deutlich héhere
Bromatbildung als in Talsperrenwasser und der Grenzwert von 10 pg/L wurde bereits zum
Zeitpunkt von 90 % Geosminabbau Uberschritten.
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Im Gegensatz dazu wurden beim UV/Os-Verfahren in Talsperrenwasser erst nach einer lan-
gerer Kontakizeit Bromatkonzentrationen Uber 10 pg/L gemessen, da sich durch die
Umsetzung von Ozon an der Wassermatrix die Menge an Ozon, die mit Bromid reagieren
kann, verringert. In den Versuchen mittels VUV/O; wurden auch bei Reaktionszeiten, die
Uber der Zeit fir 90 % Geosminabbau lagen, keine Bromatkonzentrationen Uber dem
Grenzwert von 10 ug/L nachgewiesen. Die geringe Menge an Ozon, die mittels VUV-
Bestrahlung gebildet werden kann, sowie die erhéhte Ozonzersetzung in Gegenwart von UV-
Bestrahlung und Hydroxylradikalen (siehe Abschnitt 4.4.7) tragen zu einem deutlich vermin-
derten Risiko der Bromatbildung bei. Zuséatzlich kénnen Bromat und die Zwischenstufen
BrO, und BrO™ unter UV-Bestrahlung wieder reduziert werden [Ratpukdi, 2011]:

2BrO,” —*—2BrO, +0, (Gl. 4.9)
2BrO, —*-2BrO” +0, (Gl. 4.10)
2BrO”- —2Br +0, (Gl. 4.11)

Die maximalen Absorptionswellenlangen fur Gl. 4.9 bis Gl. 4.11 sind 195, 260 und 330 nm
[Ratpukdi, 2011]. In Untersuchungen von Ratpukdi et al. [2011] konnte durch diese Ruckre-
aktionen eine Verringerung der Bromatbildung gegeniber Ozonung und UV/Oj; erreicht
werden. Diese Reduzierung wurde aufgrund der geringen Bromatkonzentrationen in den hier
dargestellten Versuchen nicht festgestellt. Insgesamt kann festgehalten werden, dass beim
Einsatz niedriger Ozondosen in UV-basierten erweiterten Oxidationsverfahren nicht mit der

Bildung relevanter Bromatkonzentrationen zu rechnen ist.

4.5.5. Nebenproduktbildung: Chlorit, Chlorat und Perchlorat

Die Oxidation von Chlorid in erweiterten Oxidationsverfahren kann zur Bildung der uner-
winschten Nebenprodukte Chlorit, Chlorat und Perchlorat fiihren, wie bereits fir den Einsatz
elektrochemischer Oxidationsverfahren nachgewiesen wurde [Bergmann & Rollin, 2007]. Die
Umsetzung von Chlorid in den Verfahren VUV-Bestrahlung und UV/Oz; (Ozondosis:
900 pg/min) wurde in Leitungswasser mit 10 mg/L CI sowie bei erhéhter Ausgangskonzent-
ration von 100 mg/L CI untersucht. Es zeigte sich in keinem der Versuche die Bildung von
Chlorit, Chlorat oder Perchlorat. Bei der Oxidation von Chlorid entsteht im ersten Schritt Hy-
pochlorit (CIOH"), allerdings weist diese Reaktion eine schnelle Rickreaktion auf [von
Gunten, 2003b]:
Cl™ +eOH « CIOH" k, = 4,3-10° L/(mol's), k.= 6:10° 1/s (Gl. 4.12)

Infolge dieser Rickreaktion entstehen nur geringe Mengen an Hypochlorit und somit findet
kaum eine weitere Oxidation zu Chlorit, Chlorat und Perchlorat statt. Um diese Vermutung zu
bestéatigen, wurde ein Versuch mit 100 mg/L Chlorit als Ausgangssubstanz durchgefihrt. Erst
unter diesen Bedingungen zeigte sich die Bildung von Chlorat. Die Bildung von Chlorit, Chlo-
rat oder Perchlorat ist folglich flr die untersuchten photooxidativen Verfahren nicht relevant.
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4.5.6. Abbau weiterer Spurenstoffe

Um das Einsatzspektrum der betrachteten (photo-)oxidativen Verfahren zu ermitteln, wurde
der Abbau des Herbizids Atrazin sowie der Pharmakawirkstoffe Diclofenac, Ibuprofen, Na-
proxen und Phenobarbital untersucht (Abbildung 76).
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Abbildung 76: Abbau von Atrazin, Diclofenac, Ibuprofen, Naproxen und Phenobarbital in Leitungs-
wasser (cp = 500 pg/L) mittels (a) UV-Bestrahlung, (b) VUV-Bestrahlung und (c) Ozonung
(Ozongenerierung mittels VUV, 35 mg/min), Reaktor: 40/11.
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Die Substanzen wurden mittels Ozonung (bei einer Ozondosis von 35 pg/min) verhaltnisma-
Big langsam abgebaut, mittels UV-Bestrahlung konnte fir einige Substanzen eine effektive
Konzentrationsabnahme innerhalb der Versuchszeit erreicht werden und der schnellste Ab-
bau wurde fir alle Substanzen bei VUV-Bestrahlung beobachtet. Atrazin wurde mittels
Ozonung und Ibuprofen mittels UV-Bestrahlung nicht umgesetzt. Im Absorptionsspektrum in
Abbildung 77 erkennt man, dass Diclofenac die hdéchste und lbuprofen die geringste molare
Absorption bei 254 nm aufweist und somit am schnellsten bzw. Uberhaupt nicht mittels UV-
Strahlung abgebaut wird. Da Diclofenac mittels UV-Bestrahlung schnell abgebaut wird, wur-
de die Abbaugeschwindigkeit durch die Hydroxylradikalerzeugung unter VUV-Bestrahlung
nur geringfligig gesteigert. Ein dhnliches Verhalten zeigten Sulfamethoxazol und Clofibrin-
sdure in den Untersuchungen von Mouamfon et al. [2010] bzw. Li et al. [2009].

1,2E+05 1 2,E+04 1
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© 0,E+00 T T 1 .
£ 6,0E+04 240 250 260 270 | —Atrazin
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Abbildung 77: Absorptionsspektren der untersuchten Pharmaka und des Herbizids.

Die Geschwindigkeit fir den Abbau der Stoffe durch direkte Reaktion mit Ozon (Abbildung
76¢) kann anhand der Reaktionskonstanten mit Ozon abgeschatzt werden (Tabelle 27). Dic-
lofenac und Naproxen weisen die héchsten Reaktionskonstanten mit Ozon auf und wurden
schneller abgebaut als die anderen untersuchten Substanzen, allerdings kann aufgrund der
geringen Ozonkonzentrationen keine effiziente Entfernung erreicht werden. Die Reaktion mit

Hydroxylradikalen verlauft fr alle Substanzen in etwa gleich schnell.

Tabelle 27: Reaktionskonstanten mit Ozon und Hydroxylradikalen nach [1] Huber, 2003; [2] Meunier,
2006; [3] Packer, 2003; [4] Aruoma & Halliwell, 1988; [5] Huber, 2005.

Atrazin Diclofenac Ibuprofen Naproxen Phenobarbital

kaon 6 5 .
[L /(mol s)] 621 110" 1] 9,6 [1] 2:10° [5] keine Angabe

Kon 0 75+1510°[1] 7,4+1,210°[1] 9,6 +0,510°[3]
2,4-10° [1] 10 10 10
1,0-2,410"°[4] 15-1,810"[4] 1,2-2,2:10"[4]

1010
[L /(mol s)] 0,9-1,6-10 "[4]
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Die in Abbildung 76 gezeigte Reduzierung der Konzentration beruht auf der Photolyse bei
254 nm, der direkten Oxidation durch Ozon und der photoinitiierten Oxidation durch Hydro-
xylradikale, die bei der Zersetzung von Ozon sowie der Photolyse von Wasser im VUV-
Bereich entstehen. Der Abbau kann mit einem Geschwindigkeitsgesetz erster bzw. pseudo-
erster Ordnung beschrieben werden (siehe Abschnitt 3.7). Abbildung 78 stellt die ermittelten

Geschwindigkeitskonstanten graphisch dar.
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Abbildung 78: Geschwindigkeitskonstanten fir den Abbau der Pharmawirkstoffe und Atrazin
(co=500 pg/L) in Leitungswasser mittels verschiedener Verfahren, Reaktor: 40/11, Ozongenerierung
mittels VUV (35 pg/min).

Diclofenac wurde mit allen untersuchten Verfahren am schnellsten abgebaut, da es auch
durch die direkte Reaktion mit Ozon und UV-Bestrahlung schnell umgesetzt wird. Im Gegen-
satz dazu wird die Konzentration von Ibuprofen nur durch Hydroxylradikale in den Verfahren
VUV-Bestrahlung und VUV/O; effektiv reduziert.

Aufgrund der geringen Ozondosierrate und damit einer vergleichsweise geringen stationaren
Hydroxylradikalkonzentration im UV/Os-Prozess, verlief der Abbau der Substanzen mittels
VUV oder VUV/O3; wesentlich schneller, da in diesen Verfahren Hydroxylradikale Uber die
Photolyse von Wasser gebildet werden. Bei Diclofenac konnte in den Verfahren mit Ozondo-
sierung, UV/O3 und VUV/QO;, eine Verringerung der Abbaugeschwindigkeit gegenliber den
jeweiligen Bestrahlungen ohne Ozonzugabe festgestellt werden, die auf eine Verringerung
der UV-Bestrahlung durch die eingetragenen Gasbldschen zurtickzufiihren ist. Bei den ande-
ren Stoffen, die deutlich langsamer photolytisch abgebaut werden, fiihrt die Ozondosierung
nicht zu einer Verminderung, sondern zu einer Erh6hung der Abbaugeschwindigkeit infolge
der zusatzlichen Hydroxylradikalgenerierung durch die Photolyse von Ozon.
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Die Effizienz erweiterter Oxidationsverfahren ist immer von der Konzentration von im Wasser
enthaltenen Radikalfangern, wie NOM und Hydrogencarbonat, abhangig. Um den Einfluss
der Radikalfanger auf den Abbau zu untersuchen, wurde der Versuch zum Abbau mittels
VUV in Reinstwasser und Wasser aus der TS Cranzahl wiederholt. Tabelle 28 zeigt die Ab-
nahme/Zunahme der Abbaugeschwindigkeiten im Vergleich zu Leitungswasser.

Tabelle 28: Geschwindigkeitskonstanten fir den Abbau der Pharmawirkstoffe und Atrazin mittels VUV
(Reaktor: 40/11) in Reinstwasser und Talsperrenwasser relativ zur Geschwindigkeitskonstante in LW.

Atrazin Diclofenac  Ibuprofen Naproxen Phenobarbital

Abbau in Reinstwasser
% von K‘in LW
Abbau in Talsperrenwasser
% von kK‘in LW

187 112 253 197 184

70 91 125 108 108

Die Abbaukonstanten in Leitungswasser lagen fir alle untersuchten Substanzen unter den
Abbaukonstanten in Reinstwasser. Bei Diclofenac wurde die Abbaukonstante in Leitungs-
wasser nur auf 90 % des Wertes in Reinstwasser reduziert, weil der Abbau mittels UV-
Strahlung, welcher bei dieser Substanz eine wesentliche Rolle spielt, deutlich weniger vom
NOM-Gehalt beeinflusst wird als die erweiterten Oxidationsbedingungen. Im Gegensatz dazu
war der Einfluss der Matrix flr Ibuprofen, welches hauptséchlich durch Hydroxylradikale ab-
gebaut wird, am starksten. In Talsperrenwasser ergab sich gegenlber Leitungswasser nur
eine geringfligige Anderung der Abbaugeschwindigkeit. Dies wurde bereits fiir den Abbau
von Geosmin mittels VUV/O3 beobachtet (siehe Abbildung 54). Wasser aus der Talsperre
Cranzahl hat verglichen mit Leitungswasser einerseits einen héheren DOC-Gehalt und weist
andererseits geringere Konzentrationen an Hydrogencarbonat und Nitrat auf. Die Radikal-
fangerkapazitat, die vor allem durch diese drei Wasserinhaltsstoffe bestimmt wird, ist
wahrscheinlich &hnlich fur beide Wésser. Zusatzlich spielt die Zugabe der Substanzen in Mi-
schung und mit einer Ausgangskonzentration von jeweils 500 pg/L eine Rolle, da damit der
Gesamt-DOC um 1,5 mg/L erhéht wird. Bei héheren DOC-Gehalten ist der Einfluss auf die
Abbaugeschwindigkeit geringer (siehe Abbildung 43b).

Aufgrund der Eingangskonzentrationen, die deutlich Gber den Konzentrationen in natirlichen
Gewassern lagen, und der daraus folgenden DOC-Erh6éhung, wurde auf eine Berechnung
des Bewertungskriteriums EE/O verzichtet.

Die Ergebnisse der Versuche haben bewiesen, dass UV-basierte Verfahren zum Abbau
zahlreicher Spurenstoffe eingesetzt werden kénnen. Teilweise kénnen die Stoffe direkt pho-
tolytisch abgebaut werden. Fir die Umsetzung einer Vielzahl an Verbindungen, die in
Realwassern vorkommt, sind erweiterte Oxidationsverfahren besser geeignet, zumal einige
Stoffe nur durch Reaktion mit Hydroxylradikalen effektiv entfernt werden kénnen. Die Kombi-
nation VUV/O; bietet dabei eine Alternative zu anderen erweiterten Oxidationsverfahren.
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5. Zusammenfassung und Ausblick

In diesem Abschnitt werden die Ergebnisse, die mit dem neuartigen UV-Reaktor mit interner
Ozongenerierung erzielt wurden, zusammenfassend ausgewertet und mit den anderen Auf-
bereitungsverfahren verglichen. Zudem soll aufgezeigt werden, wie sich die neue
Technologie optimieren und in den Wasseraufbereitungsprozess integrieren lasst sowie wel-
che weiteren Einsatzmdglichkeiten sich anbieten.

5.1. Optimierung des UV-Systems mit interner Ozongenerierung

Die Versuche zum Geruchsstoffabbau sowie zur Bildung von Nebenprodukten haben ge-
zeigt, dass die Ergebnisse mit dem UV-System mit interner Ozongenerierung vor allem vom
Aufbau des Reaktors abhéngig sind. In Tabelle 29 sind die Ergebnisse flur die Effizienz des
Abbaus von Geosmin (bewertet anhand EE/O) und die Bildung von Nitrit (zum Zeitpunkt von
90 % Geosminabbau) in verschiedenen Wassern fiir die untersuchten Reaktorsysteme mit
einer farblichen Bewertung dargestellt.

Mit dem Verfahren UV/O; mit interner Ozongenerierung werden keine relevanten Mengen an
Nitrit gebildet, jedoch wurde auch kein effizienter Abbau der Geruchsstoffe erreicht, da die
mittels VUV-Strahlung erzeugten Ozondosen zu gering sind. Im Gegensatz dazu kann mit
VUV-Bestrahlung der Geosminabbau mit EE/O-Werte unter 1 kWh/m3 gewéhrleistet werden.
Bei der VUV-Bestrahlung zeigten sich die besten Ergebnisse hinsichtlich EE/O bei geringem
Lichtweg (Reaktor mit 40 mm Durchmesser) und/oder hoher Strahlerleistung (60 Watt). Al-
lerdings wird in der Bestrahlungszeit, die fur den Abbau von Geosmin und die Behebung der
organoleptischen Beeintrachtigung notwendig ist, Nitrit in Konzentrationen deutlich Gber dem
Grenzwert von 0,1 mg/L gebildet. Der Nitritbildung kann durch Zugabe von Ozon im Verfah-
ren VUV/O; entgegengewirkt werden (Abbildung 74), jedoch kdnnen die hohen
Nitritkonzentrationen, die in den Reaktorsystemen mit hoher Strahlerleistung gebildet wer-
den, mit den mittels VUV-Bestrahlung erzeugten Ozondosen nicht in einem ausreichendem
MaB wieder oxidiert werden. Der Grenzwert von 0,1 mg/L Nitrit wurde bei den VUV/Os-
Versuchen in Leitungswasser nur im Reaktor 76/21 eingehalten. Der dazugehérige Energie-
verbrauch fir die Entfernung von Geosmin liegt bei 0,88 kWh/m3 und mit einer Bestrahlung
von 20.000 J/m? (bei 254 nm) ist Desinfektion des Wassers gewéhrleistet.
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Tabelle 29: Vergleich der verwendeten Reaktoren anhand EE/O, H und c(Nitrit) zum Zeitpunkt von
90 % Geosminabbau (c, (Nitrat): 10-14 mg/L, Angabe der Standardabweichung fir n = 4).
Legende: EE/O [kWh/m3] <1,0 <1,5 <2,5
Nitrit [mg/L] <0,1 <05 =0,5
Nomenklatur des Strahler: Reaktordurchmesser/Strahlerleistung (siehe Tabelle 7)
n. b. — nicht bestimmt

. Ky EE/O H (254 nm) Nitrit
Verfahren Reaktor Matrix m2/J KWh/m? Jm? mg/L
RW 1,07+0,12-10° | 0,28+0,03 2.200 0,05 - 0,11
40/11 LW 3,21-10™ 0,91 7.200 0,24 - 0,39
TS 3,13+0,78:10"  1,06+0,25 7.400 >0,41
RW 3,01-10* 0,31 7.700 n. b.
76/21 LW 8,03:10° 1,25 28.700 0,29 - 0,58
TS n. b. n. b.
RW n. b. >0,34
VUV 110/21 LW 3,06:10° 1,93 75.200 >0,43
TS n. b. n. b.
RW 1,57-10° 0,20 1.500 0,15
40/60 LW 3,35-10™ 0,94 6.900
TS n. b.
RW 25910 0,34 8.900 n. b.
76/60 LW 6,96-10° 1,34 33.100 [OSOENN
TS n. b. n. b.
RW 8,02:10 28.700 2
(3540/ 1/r1nm) LW 3,97-10° 57.900 -
H9 TS 3,37-10° 68.400 .
76/21 T\)lvv 3 :é-?o*" S  c6.700 :
(430 pg/min) TS ’n b ’ .
110/21 RW 2,46:10° 216 93.700 -
Uv/O; (430 pg/min) LW 3,45+0,15-10° | 1,72+0,07 66.900 -
TS 1,71-10° 134.700 -
RW 8,45-10° 27.300 -
40/60 ’ 5 '
(600 pig/min) LW 7,49-10 30.700 -
TS n. b.
76/60 E{VV\\I/ : E' ;
(760 pg/min) TS nb. :
40111 RW 1,51+0,03-10° 0,20 1.500 0-0,04
(35 pg/min) LW 2,33:10" 1,31 9.900 0,38 - 0,42
H9 TS 4,73-10™ 0,69 4.900 n. b.
RW 3,68:10™ 0,26 6.300 0
76/21 4
. LW 1,16-10 0,88 19.900 0-0,1
(430 pg/min) 4
TS 1,75-10 0,63 13.100 n. b.
104
110/21 RW 2,28:10 . 0,22 10.100 >0,10
VUV/O, (430 pg/min) LW 6,16+0,38-10 0,96+0,06 37.100 0,21
TS 7,57-10° 1,00 30.400 n. b.
3
I
(600 pg/min) ’ 4 ’ '
TS 4,50-10 0,72 5.100
RW 1,93-10" 0,46 11.900 .b.
(7656’6/"mm) LW 9,19-10° 1,02 25100  [EEEEN
H9 TS 13810 075 16.700 n. b
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Dieser Vergleich von VUV-Bestrahlung, UV/O; und VUV/O; zeigt, dass fiur die Entfernung
von Geruchsstoffen aus Talsperrenwassern zur Trinkwasseraufbereitung nur die Kombinati-
on VUV/O; geeignet ist, da sie eine kosteneffiziente Aufbereitung bei gleichzeitiger
Desinfektion bietet. Dabei kann nur bei Zugabe von Ozon die Bildung von Nitrit minimiert
werden, so dass der Grenzwert der Trinkwasserverordnung eingehalten werden kann. Aller-
dings besteht fur den Reaktoraufbau noch weiterer Optimierungsbedarf. Eine Erhéhung der
Ozondosierrate durch Erhéhung des Gasvolumenstromes oder des bestrahlten Volumens
innerhalb des Tauchrohres ware aus Sicht der Oxidation des gebildeten Nitrits erfolgverspre-
chend. Die Versuche zur Bromatbildung haben gezeigt, dass auch bei héheren Ozondosen
von 2000 pg/min im Verfahren VUV/O; keine relevanten Mengen an Bromat gebildet werden
(Tabelle 26).

Im folgenden Abschnitt wird diskutiert, wie sich die Kombination VUV/O3; mit interner Ozon-
generierung zur Entfernung von Geruchsstoffen in den Trinkwasseraufbereitungsprozess

integrieren lasst.

5.2. Einordnung in den Wasseraufbereitungsprozess

Sarathy & Mohseni [2006] sehen UV-basierte Verfahren in der Trinkwasseraufbereitung als
Desinfektionsschritt, bei denen im Fall des Auftretens von Spurenstoffen von der normalen
UV-Desinfektion auf die erweiterten Oxidationsbedingungen umgeschaltet werden kann.
Beim saisonalen Auftreten von Geruchsstoffen wiirde durch Zugabe von Ozon und/oder Um-
schalten auf einen VUV-Strahler ein Behandlungsschritt mit Desinfektion und gleichzeitiger
Geruchsstoffkontrolle entstehen. Ein ahnliches System zur Desinfektion und saisonalen Ent-
fernung von Geruchsstoffen auf Basis des UV/H,O.-Verfahrens wird durch Trojan
Technologies vertrieben [Infomaterial Trojan Technologies].

Far die Aufbereitung von Rohwasser aus Trinkwassertalsperren bietet sich UV-Bestrahlung
als Desinfektionsverfahren an, beispielsweise nutzt der Wahnbachtalsperrenverband seit vie-
len Jahren die UV-Desinfektion [Hoyer, 1998]. Nach der UV-Desinfektion muss allerdings
Uber den Einsatz eines Sekundardesinfektionsmittels zur Aufrechterhaltung der Desinfekii-
onskapazitdt im Leitungsnetz entschieden werden. Bei Oberflachenwasser wird ein
Wirkungsdepot empfohlen, da man davon ausgeht, dass ein Wirkungsdepot nur dann nicht
notwendig ist, wenn das Rohwassers nicht desinfiziert werden muss, z. B. bei geschutzten
Grundwasserleitern [Grohmann, 2002]. Die UV-Desinfektion ohne anschlieBende Sicher-
heitschlorung ist nur fir Netze ohne Kontaktbehalter [Wuhrmann, 1957] und bei sorgfaltiger
Wartung der Desinfektionsgerate und des Rohrnetzes anwendbar [Stachel, 1984].
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Die Kombination VUV/O3; kann nicht nur zur Desinfektion, sondern ebenso als Oxidationsstu-
fe genutzt werden und somit anstelle der Ozonung in der Trinkwasseraufbereitung eingesetzt
werden. Vorozonung und Ozonung sind im Gegensatz zur UV-Desinfektion meist in der Mitte
des Wasseraufbereitungsprozesses angeordnet [Gilbert, 2004]. Sowohl bei Ozonung als
auch bei photooxidativen Verfahren findet unter den Bedingungen im Wasserwerk keine Mi-
neralisierung des NOM statt, sondern lediglich eine Umwandlung, bei der kleinere,
bioverfigbarere Molekile gebildet werden. Deshalb sollte nach diesen oxidativen Stufen ei-
ne biologisch aktive Filterstufe angeschlossen werden, in der die gebildeten
Oxidationsprodukte weiter verwertet werden. Die Kombination von Photooxidation und Biofilt-
ration bietet eine sichere Entfernung von Organoleptika bei gleichzeitiger NOM-Reduzierung.
Der Biofilter dient neben dem Abbau von Oxidationsnebenprodukten auch zur Entfernung
von gebildetem Nitrit [Buchanan, 2008; Buchanan, 2005; Matilainen & Sillanpaa, 2010].
Durch den geringeren Gehalt an bioverfligbaren Stoffen wird auch das Risiko der Wiederver-
keimung minimiert.

Ein Problem bei der Aufbereitung gréBerer Wassermengen mittels VUV/O; ist die hohe Ab-
sorption der VUV-Bestrahlung, die dazu fiahrt, dass die Hydroxylradikale nur in einem
dinnen Film um das Tauchrohr gebildet werden. Fir eine effektive Nutzung der VUV-
Strahlung wird der Einsatz von Diunnfilm-Reaktoren empfohlen [von Sonntag, 1993]. Dinn-
film-Reaktoren sind jedoch aufgrund der geringen Durchséatze nicht fir den groBtechnischen
Einsatz geeignet. Im folgenden Abschnitt werden deshalb weitere potentielle Anwendungs-
gebiete flr die untersuchte VUV/Os-Technologie diskutiert.

5.3. Potentielle Anwendungsgebiete der VUV/O3-Technologie

Im Fokus der vorliegenden Arbeit lagen Untersuchungen zum Abbau biogener Geruchsstoffe
aus Talsperrenwassern zur Trinkwasseraufbereitung mittels photooxidativer Verfahren, ins-
besondere der Einsatz der internen Ozongenerierung. Mit der VUV/Os.Technologie kann
eine Entfernung der Geruchsstoffe und Behebung der organoleptischen Beeintrachtigung er-
reicht werden. Zudem wurde am Beispiel von Atrazin und einiger pharmazeutischer
Wirkstoffe gezeigt, dass noch andere Spurenstoffe mittels der photoinitiierter Oxidation durch
Hydroxylradikale effektiv entfernt werden. Somit kann die Technologie potentiell fir die
Trinkwasseraufbereitung aus anderen Rohwéssern und die Entfernung weiterer Schadstoffe
eingesetzt werden. Beim Einsatz zur Aufbereitung von Grundwassern sollte aufgrund der
meist erhdhten Konzentration an anorganischen Kohlenstoffspezies neben der erhdhten Ra-
dikalfangerkapazitat auch die Bildung von Beldgen auf dem Tauchrohr beachtet werden.
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Der Einsatz von VUV-Bestrahlung in der Trinkwasseraufbereitung ist laut der Liste der Auf-
bereitungsstoffe und Desinfektionsverfahren gemaB § 11 TrinkwV nicht zuldssig. Grund far
den Ausschluss des VUV-Bereiches ist einerseits die fehlende Desinfektionswirkung dieses
Wellenlangenbereiches und andererseits die Bildung von Nitrit. In der vorliegenden Arbeit
wurde gezeigt, dass eine vollstandige Desinfektion des Rohwassers durch die emittierte UV-
Strahlung des Quecksilber-Niederdruckstrahlers erreicht wird. Zudem kann gebildetes Nitrit
durch Zugabe von Ozon, welches ohne zusatzlichen Ozongenerator direkt mit dem VUV-
Strahler erzeugt werden kann, zu Nitrat oxidiert werden. Bei Nutzung der internen Ozonge-
nerierung kdénnte somit auch der VUV-Anteil der emittierten Strahlung zur
Trinkwasseraufbereitung eingesetzt werden. Problematisch fir die Aufbereitung grdBerer
Wassermengen ist die Filmbildung um das Tauchrohr aufgrund der hohen Absorption der
VUV-Strahlung. Die daraus resultierenden massentransportlimitierenden Bedingungen kon-
nen durch eine hydrodynamische Optimierung des Reaktorsystems teilweise Uberwunden
werden oder der Einsatz der VUV-Strahlung erfolgt in Dinnschichtreaktoren und flr kleinere
Aufbereitungsanlagen mit einer Kapazitat < 10 m%/Tag [Braun, 2004]. In Deutschland bezieht
ca. 1 % der Bevolkerung Trinkwasser aus eigenen Brunnen und Quellfassungen und allein
im Freistaat Bayern existieren 3000 Eigenwasserversorgungsanlagen [Prof. W. Uhl, persén-
liche Mitteilung, 7.04.2011, Dresden]. Fir die Eigenwasserversorgung gilt die DIN 2001
»Irinkwasserversorgung aus Kleinanlagen und nicht ortsfesten Anlagen®, in der die UV-
Desinfektion bei mikrobiell belastetem Wasser als Vorzugsverfahren genannt wird. Das UV-
System mit interner Ozongenerierung wéare aufgrund seiner Eigenschaften gut fur die de-
zentrale Trinkwasseraufbereitung geeignet.

Die Desinfektion von Abwasser und gleichzeitige Umsetzung von Spurenstoffen ist ein weite-
res potentielles Anwendungsgebiet der VUV/O;-Technologie. Spurenstoffe werden in den
kommunalen Klaranlagen kaum entfernt, da die Aufbereitung fir die Entfernung von Fest-
stoffen, organischem Material und N&hrstoffen ausgelegt ist. Klaranlagen sind deshalb
Hauptemittenten von Pharmakawirkstoffen und hormonell aktiven Substanzen. Eine Mdg-
lichkeit, den Eintrag organischer Spurenstoffe in die Gewasser zu minimieren, ist eine
Erganzung der Klaranlagen mit einer zusétzlichen Aufbereitungsstufe, beispielsweise Ozo-
nung, Adsorption oder Nanofiltration [Abegglen, 2009]. VUV/O; wére ebenfalls eine mégliche
Technologie mit der eine effektive Spurenstoffentfernung und gleichzeitig die Desinfektion
erreicht werden kann. Im Gegensatz zu Trinkwasser stellt Nitrit im Abwasserbereich in den
gebildeten Konzentrationen kein Problem dar. Im ATV-Merkblatt M 205 ist der Einsatz von
UV-Strahlung zur Desinfektion von Abwasser festgelegt, demnach dirfen Bestrahlungen von
300 — 450 J/m2 im Wellenlangenbereich von 200 — 280 nm eingesetzt werden. Der Einsatz
von UV-basierten Verfahren zur Oxidation ist somit nicht vorgesehen.
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Die vorgestellten Untersuchungen zeigen allerdings, dass VUV-Bestrahlung oder VUV/O; ei-
ne Alternative zur Ozonung sind und zu einem effektiven Spurenstoffabbau fuhren und
deshalb in Zukunft auch fir den Einsatz in der Abwasserbehandlung, insbesondere der de-

zentralen Abwasserbehandlung und Brauchwassergewinnung, erforscht werden sollten.

Die Aufbereitung von Schwimmbadwasser bietet sich fir den Einsatz der Kombination
VUV/O; an, zumal in diesem Bereich geringere Wassermengen aufbereitet werden miissen
als bei Trink- oder Abwasser. Die Aufbereitung des Beckenwassers wird durch DIN 19643
geregelt, in der auch der Einsatz von Ozon und UV-Strahlung vorgesehen ist. Der kombinier-
te Einsatz von Oxidation und Desinfektion, den auch das VUV/Os;-Verfahren bietet, wird vor
allem dort empfohlen, wo Personen mit verminderten Abwehrkraften baden, beispielsweise
in Therapiebecken im Klinikbereich.

Die Vorteile der Desinfektion und Oxidation von Schadstoffen in einem Aufbereitungsschritt
kénnen ebenso im Bereich Aquafarming genutzt werden. In den Fischzuchten kann durch
Desinfektion des Wassers der Einsatz von Antibiotika wesentlich reduziert werden. Relevan-
te Spurenstoffe, die aus dem Wasser entfernt werden sollten, sind sowohl hormonaktive
Substanzen als auch die Geruchsstoffe Geosmin und 2-MIB, die im Fettgewebe der Tiere
angereichert werden und so die Fische ungenieBbar machen. Die Firma Wapure Internatio-
nal vertreibt das System UVOX, welches auf der Kombination UV/O; mit interner
Ozongenerierung Uber VUV-Strahlung basiert, insbesondere fir die Aufbereitung von Teich-
wasser und fur Koizuchten. Es wére interessant in diesem Zusammenhang auch die

Méglichkeiten des Einsatzes von VUV-Bestrahlung der Wasserphase zu prifen.

Mit VUV kann eine effektivere Mineralisierung der organischen Substanz erreicht werden als
mit UV-Strahlung [Buchanan, 2004]. Deshalb findet die VUV-Bestrahlung (auch in Verbin-
dung mit Membranverfahren) weitreichende Anwendungen in der Herstellung von
Reinstwassern fir die Elektronikindustrie [Han, 2004]. In der Mikroelektronik kénnen im
Wasser enthaltene Mikroorganismen und DOC zu Schédigungen flhren, deshalb werden zur
Desinfektion und DOC-Entfernung Quecksilber-Niederdruckstrahler mit Emission im VUV-
Bereich eingesetzt [Figawa, 2008]. Die Bestrahlung fir die erforderliche DOC-Entfernung be-
tragt 4.000 - 6.000 J/m? (bezogen auf 254 nm) und kénnte durch einen zusétzlichen Einsatz
von Ozon, welches Uber VUV-Strahlung generiert wird, gesenkt werden.

VUV-basierte Verfahren kénnen auch flr analytische Zielstellungen eingesetzt werden. In
LC/OCD-Systemen wird ein DUnnschichtreaktor mit VUV-Bestrahlung zum Aufschluss der
organischen Kohlenstoffverbindungen genutzt [Huber & Frimmel, 1991; Huber, 2011]. Weite-
re Einsatzméglichkeiten von VUV-Bestrahlung oder der Kombination VUV/O; in diesem
Bereich sind die Probenvorbereitung fir die Bestimmung organischer Halogenverbindungen
oder die elektrochemische Bestimmung von Spurenmetallen [Braun, 2004].
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Die aufgezéahlten potentiellen Einsatzmd&glichkeiten zeigen, dass die VUV/O3-Technologie fur
zahlreiche spezielle Anwendungsfélle und vor allem fir die Aufbereitung geringer Wasser-
mengen geeignet ist. In diesem Bereich kommen auch die Vorteile des Verfahrens, Verzicht
auf Chemikalieneinsatz, geringer Wartungsaufwand und Vermeidung von Ruickstanden, be-
sonders zum Tragen. Die Eignung des VUV/Os-Verfahrens zur Geruchsstoffentfernung im
Vergleich zu den anderen untersuchten Verfahren wird im folgenden Abschnitt betrachtet.

5.4. Bewertung der Aufbereitungsverfahren fiir geruchsstoffhaltige Rohwésser

Die Bewertung der untersuchten photooxidativen Verfahren sowie der Adsorption an Pulver-

aktivkohle  zur  Entfernung von  geruchsverursachenden  Substanzen in  der

Trinkwasseraufbereitung wird anhand des benétigten Energiebedarfs (Parameter EE/O) bzw.
der Aufbereitungskosten, der gesetzlichen Rahmenbedingungen und wichtiger Nebenreakti-

onen vorgenommen (Tabelle 30).

Tabelle 30: Vor- und Nachteile der untersuchten Verfahren zur Geruchsstoffentfernung.

Vorteile
und Zusatzeffekte

Nachteile

Adsorption ¢ bei Bedarf einsetzbar o Starker Einfluss der Aktivkohleart
an Pulver- e geringe Kosten fir Aktivkohle: e Verringerte Filterlaufzeiten
aktivkohle 0,009 - 0,05 €/m3 * Beladene Aktivkohle ist nicht regenerierbar
e keine Nebenprodukte — Deponierung oder Verbrennung
¢ DOC-Reduzierung e verkurzte Filterlaufzeiten
Ozonung ¢ Desinfektion e Herstellung von O3 vor Ort
e Keine Ricksténde e Geringe Loslichkeit von Ozon
e Geringe Reaktivitat von Ozon mit Geruchs-
stoffen
e Bromatbildung
UV/H,0, ¢ Desinfektion ¢ Geringe Absorption von H,O, bei 254 nm
¢ Keine Nebenprodukte ¢ Restkonzentration an H,O, muss entfernt
¢ Einfache Handhabung von H,O, werden
UV/O, ¢ Desinfektion ¢ Herstellung von O; vor Ort
e Hohe Absorption von O bei e Geringe Loslichkeit von Ozon
254 nm und daraus folgend ge- e Bromatbildung, da hohe Ozondosen not-
ringe Restkonzentrationen wendig
Vuv e Desinfektion e Hohe Absorption der VUV-Strahlung
e Keine Chemikalienzugabe e — Filmbildung
e Keine Ricksténde e Nitritbildung
e Keine Zulassung zur Trinkwasseraufberei-
tung
VUV/O, e Desinfektion ¢ Hohe Absorption der VUV-Strahlung
(interne « Keine Chemikalienzugabe — Filmbildung
Ozon- ¢ Keine Riickstande e Nitritbildung

generierung)

¢ Bromatbildung minimiert
¢ Oxidation von gebildetem Nitrit

¢ Keine Zulassung zur Trinkwasseraufberei-
tung
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Kriterium 1: Kosten

Insgesamt sollten die Kosten fur die Wasseraufbereitung nur einen geringen Anteil der
Trinkwasserkosten ausmachen und 0,5 €/m3 nicht Gberschreiten [Jekel, 2004].

Der Parameter EE/O stellt die laufenden Energiekosten dar und unterstiitzt die Bewertung
unterschiedlicher Verfahren. Allerdings werden bei diesem Bewertungskriterium Investitions-
und Wartungskosten, z. B. fir Strahlungsquellen, nicht mit beachtet. Fir das Kriterium von
EE/O =1 kWh/m3 fir eine effiziente Aufbereitung ergeben sich laufende Energiekosten von
0,09 €/m3 (Energiepreise fir Industrieabnehmer, Quelle: Eurostat). EE/O-Werte unter
1 kWh/m3 (in Leitungswasser) wurden in den Verfahren Ozonung, UV/O3; und UV/H,O, nur
beim Einsatz hoher Oxidationsmittelkonzentrationen erreicht. Im Gegensatz dazu ist bei
VUV-Bestrahlung und VUV/Q; fiir einen effizienten Abbau kein Ozon bzw. nur eine geringe
Ozondosis, die Uber VUV-Strahlung erzeugt wird, notwendig. Die anschlieBende Aufberei-
tung Uber einen biologisch aktiven Filter (BAC), die sich fir die UV-basierten Verfahren z. B.
zur Reduzierung der Restkonzentration an H,O, oder Oxidation von Nitrit anbietet, verur-
sacht zusatzliche Kosten von 0,04 €/m3 [Kommineni, 2008].

Zur Entfernung von Geruchsstoffen wird in der Praxis meist Adsorption eingesetzt und in den
Versuchen zeigte sich, dass SA Super unter den untersuchten Pulveraktivkohlen die héchste
Adsorptionskapazitat unter den Bedingungen im Wasserwerk aufweist. Fir den Einsatz von
SA Super ergeben sich fir die Reduzierung der Geruchsstoffkonzentration um 90 % Kosten
von 0,009 €/m? fir Geosmin und 0,05 €/m3 fir 2-MIB. Diese laufenden Kosten flr die Pulver-
aktivkohle liegen deutlich unter den laufenden Kosten der untersuchten Oxidationsverfahren.
Zudem verursacht die Adsorption im Vergleich zu den untersuchten oxidativen Verfahren,
Ozonung, UV/H,0,, VUV, UV/O; und VUV/O3, wesentlich geringere Investitionskosten, da
die Aktivkohlesuspension direkt ins Flockungsbecken zudosiert werden kann.

Kriterium 2: Nebenprodukte und Nebenreaktionen

Bei den untersuchten Oxidationsverfahren wurden die Nebenprodukte Nitrit und Bromat na-
her untersucht. Bromat entsteht in bromidhaltigen Wassern vor allem beim Einsatz von
hohen Ozonkonzentrationen, die im UV/O;-Verfahren fir eine effektive Geruchsstoffentfer-
nung notwendig sind. Es wurden keine Versuche zur Bromatbildung bei alleiniger Ozonung
durchgefuhrt, aber unter den Bedingungen, die flr eine effiziente Geruchsstoffumsetzung né-
tig sind, spielt die Bildung von Bromat wahrscheinlich ebenfalls eine Rolle. Die
Ozondosierrate bzw. Konzentration an geléstem Ozon ist der wichtigste Einflussfaktor auf
die Bildung von Bromat und bei Nutzung der internen Ozongenerierung mittels VUV werden
aufgrund der niedrigen Ozondosis keine bedenklichen Bromatkonzentrationen gebildet.

Beim Einsatz von UV-Strahlung, und vor allem VUV-Strahlung, kénnen erhebliche Mengen
an Nitrit aus im Wasser vorhandenem Nitrat gebildet werden. Die Nitritbildung schrénkt den
Einsatz der VUV-Bestrahlung fur die Trinkwasseraufbereitung deutlich ein.
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Nitrit kann durch eine anschlieBende biologische Filterstufe entfernt werden oder bei Zusatz
von Ozon wieder oxidiert werden. Bei zweiter Variante muss ein Optimum der Ozondosierra-
te zwischen ausreichender Nitritoxidation und minimaler Bromatbildung gefunden werden.
Die durchgeflihrten Versuche haben gezeigt, dass mit der internen Ozongenerierung Ozon-
konzentrationen in diesem optimalen Bereich erzeugt werden kdnnen. Nitrit und Bromat sind
die wichtigsten Nebenprodukte, die bei den untersuchten Verfahren beachtet werden mds-
sen. Die Bestrahlung mit UV- und VUV-Strahlung fahrt nicht zu cytotoxischen oder
mutagenen Abbauprodukten von organischer Substanz [Buchanan, 2006].

Ein positiver Nebeneffekt des Einsatzes von Ozonung oder UV-basierten Verfahren ist die
gleichzeitige Desinfektion des Rohwassers. Allerdings wird bei diesen Verfahren kein Wir-
kungsdepot aufgebaut, so dass der Einsatz eines Sekundardesinfektionsmittels zur
langfristigen Aufrechterhaltung der Desinfektion notwendig ist. Nach Ozonung oder UV-
Desinfektion kann der Einsatz des Sekundardesinfektionsmittels meist mit wesentlich gerin-
geren Konzentrationen erfolgen als bei alleiniger Desinfektion mit Chlor. Damit kann das
Risiko der Bildung von chlorierten Desinfektionsnebenprodukten verringert werden.

Beim Einsatz von Aktivkohle werden keine unerwinschten Nebenprodukte gebildet, aller-
dings findet auch keine Desinfektion des Rohwassers statt. AuBerdem verklrzt der Einsatz
von Pulveraktivkohle die Laufzeiten der nachfolgenden Filter, so dass kirzere Rickspulinter-
valle notwendig sind.

Alle untersuchten Verfahren tragen zur Reduzierung der DOC-Konzentration bei. Die Entfer-
nung von Geosmin mittels Adsorption an Aktivkohle reduzierte den Gesamt-DOC gleichzeitig
auf 64 % (Abbildung 26). Bei den oxidativen Verfahren fand keine wesentliche Verringerung
des Gesamt-DOC statt, allerdings erfolgte ein sequentieller Abbau, verbunden mit der Erhé-
hung der niedermolekularen Fraktionen und somit der Bioverfligbarkeit. Dies beginstigt die
Wirksamkeit einer anschlieBenden biologischen Filterstufe, in der zusatzlich zur evil. erfor-
derlichen Nitritoxidation oder H,O,-Entfernung auch eine schnelle DOC-Entfernung
stattfinden kann.

Kriterium 3: Gesetzliche Rahmenbedingungen

Die Beeintrachtigung des Rohwassers durch auftretende Geruchsstoffe ist vorwiegend ein
asthetisches Problem. Die Trinkwasserverordnung schreibt die Einhaltung eines Geruchs-
schwellenwertes TON von 3 (bei 25°C) wvor, allerdings treten haufig
Verbraucherbeschwerden beim Auftreten von Geruchsstoffen auf, auch wenn der TON-
Grenzwert noch nicht Uberschritten wird, deshalb kann bei routineméaBigen Untersuchungen
zusétzlich eine qualitative Untersuchung nach DIN EN 1622 durchgeflhrt werden.

Die Einsatzmdglichkeiten der verschiedenen Verfahren zur Geruchsstoffentfernung in der
Trinkwasseraufbereitung werden durch die Liste der Aufbereitungsstoffe und Desinfektions-
verfahren geman § 11 Trinkwasserverordnung 2001 bestimmt.
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Danach dirfen nur Aufbereitungsstoffe zugesetzt werden, die der Entfernung von uner-
wunschten Stoffen aus dem Rohwasser, der Einhaltung der Anforderungen im
Verteilungsnetz oder der Abtétung bzw. Inaktivierung von Krankheitserregern dienen. Dabei
gibt es keine weiteren Einschréankungen fir den Einsatz von Pulveraktivkohle zur Adsorption,
wahrend bei den Oxidations- und Desinfektionsmitteln meist zulassige Zugabemengen und
Restkonzentrationen angegeben sind. Wasserstoffperoxid kann zur Oxidation eingesetzt
werden und die Héchstkonzentration nach Abschluss der Aufbereitung ist mit 0,1 mg/L fest-
gelegt. Diese Vorgabe macht beim Einsatz von H,O, in Verbindung mit UV-Strahlung zur
Geruchsstoffentfernung einen zusatzlichen Aufbereitungsschritt zur Entfernung der H,O.-
Restkonzentration notwendig. Ozon kann sowohl zur Oxidation als auch zur Desinfektion
eingesetzt werden, dabei sind die Bildung von Trihalogenmethanen und Bromat sowie die
mogliche Wiederverkeimung im Verteilungsnetz zu beachten. Die maximale Zugabemenge
betragt 10 mg/L und die Restkonzentration soll unter 0,05 mg/L liegen. Die in den Versuchen
zur Geruchsstoffentfernung mittels Ozonung und den Verfahren UV/O3; und VUV/O3; zugege-
benen Ozonkonzentrationen lagen deutlich unter der erlaubten maximalen Zugabemenge
und Ozon konnte nach Abschluss der Aufbereitung nicht mehr nachgewiesen werden. Der
Grenzwert von Bromat im Trinkwasser von 0,01 mg/L wurde jedoch in einigen Versuchen
beim Einsatz héherer Ozonkonzentrationen, die mittels stiller elektrischer Entladung erzeugt
wurden, Uberschritten.

UV-Bestrahlung im Wellenldngenlangenbereich von 240 — 290 nm ist zur Desinfektion zuge-
lassen, wenn die mikrobizide Mindestbestrahlung von 400 J/m? (bei 254 nm) eingehalten
wird. Die UV-Bestrahlung, die fir eine Entfernung der Geruchsstoffe mit den UV-basierten
erweiterten Oxidationsverfahren notwendig ist, liegt deutlich Gber 400 J/m2 und garantiert ei-
ne Desinfektion des Wassers. Der Einsatz von VUV-Bestrahlung ist aufgrund der
Einschrankung des Wellenlangenbereiches in der Trinkwasseraufbereitung nicht zuldssig.
Grinde flr diese Einschréankung sind die geringe mikrobizide Wirkung der VUV-Bestrahlung
sowie die Umsetzung von Nitrat zu Nitrit. FUr Nitrit gilt ein Grenzwert von 0,5 mg/L und am
Ausgang des Wasserwerks darf die Konzentration 0,1 mg/L Nitrit nicht Gberschritten werden.
Zudem ist auch bei der UV-Desinfektion keine Aufrechterhaltung der Desinfektionskapazitat
im Leitungsnetz gegeben. Fiur die Auswahl und Optimierung eines Desinfektionsverfahrens
bzw. Sekundéardesinfektionsmittels ist die Einhaltung folgender mikrobiologischer Grenzwerte
von Bedeutung: E. coli, coliforme Bakterien, Enterokokken und Clostridium perfringens (ein-
schlieBlich Sporen) dirfen in 100 mL Wasserprobe nicht nachweisbar sein.
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Zusammenfassung

Allgemein ist bei der Aufbereitung geruchsstoffhaltiger Wasser aus Talsperren zu beachten,
dass 2-MIB sowohl mittels Adsorption als auch mittels Oxidation schwerer zu entfernen ist
als Geosmin. Beim Auftreten von 2-MIB in gleichen oder héheren Konzentrationen wie
Geosmin muss folglich die Aktivkohledosierung oder das erweiterte Oxidationsverfahren auf
die Entfernung von 2-MIB ausgerichtet werden. Die Zusammenstellung der Vor- und Nach-
teile der untersuchten Verfahren verdeutlichen, dass die Adsorption an Pulveraktivkohle ein
gut geeignetes Verfahren zur Entfernung der Geruchsstoffe ist, da es saisonal einsetzbar ist,
sich gut in den Wasseraufbereitungsprozess integrieren lasst und die Geruchsstoffe effektiv
und kostenglinstig entfernt. Die untersuchten (photo)-oxidativen Verfahren kénnen aufgrund
hoher Kosten und der Bildung unerwiinschter Nebenprodukte kaum mit der bis haufig einge-
setzten Adsorption konkurrieren. Die Kombination VUV/O; mit interner Ozongenerierung wird
unter den oxidativen Verfahrens als am konkurrenzfghigsten eingeschatzt, weil in diesem
Verfahren (bei Optimierung des Reaktorsystems) die Geruchsstoffentfernung und gleichzei-
tige Desinfektion mit vergleichsweise geringen Aufbereitungskosten erreicht und die Bildung
unerwunschter Nebenprodukte verhindert wird. Die durchgeflhrten Untersuchungen haben
gezeigt, dass die Kombination von VUV-Bestrahlung und Ozon mit interner Ozongenerie-
rung, auch zur Aufbereitung von Trinkwasser eingesetzt werden kann, obwohl dieses
Verfahren bisher nicht zugelassen ist. Neben der photooxidativen Entfernung biogener Ge-
ruchsstoffe in der Trinkwasseraufbereitung bieten sich das neuartige UV-System mit interner
Ozongenerierung zahlreiche weitere Einsatzméglichkeiten.
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Liquid Chromatography

Liquid-liquid-extraction
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2-MIB
MPN
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MTBE
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NOM
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TFN
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TTC
uv
%
Vuv
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Natural Organic Matter
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Organic Carbon Detection
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Powdered Activated Carbon
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Durchfluss

Radius
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Reinstwasser

Spektraler Adsorptionskoeffizient
Single lon Monitoring

Solid Phase Microextraction
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Zeit
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Threshold Flavour Number
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Threshold Odour Number
Trinkwasserverordnung
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Ultraviolett

Volumen
Vakuum-Ultraviolett
Wasserwerk
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Anhang

AA Charakterisierung der untersuchten Talsperren

(Quelle: Landestalsperrenverwaltung Sachsen)

Talsperre
Cranzahl Gestautes Gewasser Moritzbach, Lampertsbach
Lage Oberes Erzgebirge, Nahe Cranzahl und Bérenstein,
715 m (. NN
Stauvolumen 3 Mio. m3
Einzugsgebiet 9,25 km? (93 % Wald)
Trophiegrad oligotroph bis mesotroph
Sichttiefe 4-6m
Bedeutung Rohwasser fir Annaberg-Buchholz und Oberwiesent-
hal
Klingenberg Gestautes Gewasser Wilde WeiBeritz
Lage Osterzgebirge, Néhe Dippoldiswalde, ca. 30 km sud-
Ostlich von Dresden, 390 m . NN
Stauvolumen 16 Mio. m3
Einzugsgebiet 89,4 km? (54 % Wald, 38 % Landwirtschaft)
Trophiegrad mesotroph
Sichttiefe 3-6m
Bedeutung Rohwasser flr Dresden und den WeiBeritzkreis
Saidenbach Gestautes Gewasser Saidenbach, Haselbach, Forchheimer Dorfbach, Lip-

Lage
Stauvolumen
Einzugsgebiet
Trophiegrad
Sichttiefe
Bedeutung

persdorfer Bach und Hdlzelbergbach

Nahe von Brand-Erbisdorf, 440 m . NN

22 Mio. m3

60,7 km® (19 % Wald, 73 % Landwirtschaft)
mesotroph

24-7m

Rohwasser fiir Chemnitz und Siidsachsen
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A2  GC/MS-Chromatogramme ausgewahlte Isolate
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Rt: 25,86 min
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SPME-GC/MS-Chromatogramm eines Nahrmedium benthischer Cyanobakterien (Kultur: Phormidium
sp.)
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SPME-GC/MS-Chromatogramm eines Nahrmedium benthischer Cyanobakterien (Kultur 13)



Datum Herkunft und Beschrei- Schwefelhaltige Lipoxygenase- Carotin-Oxygenase- Terpene | Weitere Geruchs-
bung der Probe Geruchsstoffe Produkte Produkte stoffe
01.06.2007 TS Klingenberg, Wasser 2-MIB
12.06.2007 TS Klingenberg, Krétenhaute 2-Octenal 6-methyl-2-heptanon 2-MIB 2-Methylen-bornan
2-Nonenal B-lonon Geosmin 2-Methyl-2-bornen
Pentadecan
Heptadecen
12.06.2007 TS Klingenberg, Stauwurzel, Nonanol 6-methyl-2-heptanon | 2-MIB 2-Methylen-bornan
Krétenhaut Decanol B-Cyclocitral Geosmin 2-Methyl-2-bornen
3-Heptadecan B-lonon
12.06.2007 TS Klingenberg, Wasser Dodecanal Geranylaceton 2-MIB
2-Hydroxy- Geosmin
cyclopentadecanon
12.06.2007 TS Klingenberg, Wasser, 2-Hydroxy- Geranylaceton 1,8-Cineol
Stauwurzel cyclopentadecanon 2-MIB
Geosmin
19.06.2007 TS Klingenberg, Wasser 2-MIB Geranylacetat
Geosmin
19.06.2007 TS Klingenberg Wasser, lin- Octanal Geranylaceton 2-MIB (Iso)borneol
ke Bucht 2,4-Heptadienal 6-methyl-2-heptanon Geosmin
3,5-Octadien-2-ol
2-Octenal
6- Nonenal
2,4-Nonadienal
4-Decanon
3,5-Octadien-2-on
25.04.2007 TS Saidenbach, Wasser Dodecanal
1,3,5-trimethylbenzen
31.05.2007 TS Saidenbach, Biomasse Octanol B-Cyclocitral Geosmin 2,4,4-trimethyl-3-(3-
(kugelférmig) 4-Methyl-pentanol B-lonon methyl-

1,3,5-Trimethyl-
benzen
5-Methyl-undecan

butyl)cyclohex-2-
enon

ev

ualadsie | usp sne uagqoidassewolg pun -18SSeA\ UOA UdSAjeuy aAlelend
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Datum Herkunft und Beschreibung Schwefelhaltige Lipoxygenase- Carotin-Oxygenase- Terpene Weitere Geruchs-
der Probe Geruchsstoffe Produkte Produkte stoffe
31.05.2007 TS Saidenbach, Wasser 1,8-Cineol
13.06.2007 TS Saidenbach, Wasser 1-Decanol Geranylaceton
1-Tridecanol
19.06.2007 TS Saidenbach, Biomasse (ku- Decanol B-Cyclocitral 2-MIB
gelférmig) Dodecanol Geranylaceton Campher
5-Methyl-1-undecen | 3-lonon Geosmin
07.07.2007 TS Saidenbach, Wasser, Ufer- Octanal Geranylaceton
bereich 1-Nonanol
10.07.2007 TS Saidenbach, Wasser, Ufer- Octanal Geranylaceton
bereich 1-Nonanol
10.07.2007 TS Saidenbach, Griinalgen Dodecanal Geosmin
Hexadecan
Pentadecan
07.08.2007 TS Saidenbach, gelbe Bio- Undecanal B-Cyclocitral 2,6,6-Trimethyl-2-
masse Tetradecan cyclohexene-
Dodecanal carboxaldehyde
Heptadecan 2,6,6-Trimethyl-1,3-
Tetradecan cyclohexadiene-
carboxaldehyde
(Safranal)
10.09.2007 TS Saidenbach, Biomasse Dodecanal B-Cyclocitral 2-MIB
(dunkelgriin, kugelférmig) Dodecanol Geranylaceton
2.10.2007 TS Saidenbach, Biomasse 1-Dodecanol B-Cyclocitral Geosmin L-(-)-Menthol
(hell, kugelférmig) Geranylaceton
B-lonon

Buequy

Ll



Datum Herkunft und Beschreibung Schwefelhaltige Lipoxygenase- Carotin-Oxygenase- Terpene Weitere Ge-
der Probe Geruchsstoffe Produkte Produkte ruchsstoffe
5.10.2007 TS Saidenbach, Biomasse Heptanol B-Cyclocitral Geosmin
(dunkelgriin, kugelférmig) 2-Octenal Geranylacetone
2-Octen-1-ol f3-lonon
1-Octanol
3-Nonen-1-o0
1-Undecanol
Decanol
Undecana
1-Undecanol
Dodecana
2-Tridecanol
Pentadecanal
15.10.2007 TS Saidenbach, Wasser, 1-Nonanol 6-Methyl-2-heptanon Geosmin
Haselbach Decanol B-Cyclocitral
8-Heptadecen B-lonon
15.10.2007 TS Saidenbach, Wasser, Bucht 6-Methyl-2-heptanon Geosmin
B-Cyclocitral
f3-lonon
15.10.2007 TS Saidenbach. Reiflander 2,6-Nonadienal B-Cyclocitral Geosmin
Bucht f3-lonon
06.06.2007 TS Cranzahl, Biomasse (Algen) 9-Methyl-nonadecan | 3-Cyclocitral 2-MIB
B-lonon Geosmin
a-lonon-5,6-epoxid
6.06.2007 TS Cranzahl, Biomasse (Arm- 3-Hexen-1-ol 2,2,6-Trimethyl- 1,8-Cineol |4-Methyl-1-
leuchteralgen, Characeae) 1-Octen-3-ol cyclohexanon Geosmin pentanol
2,4-Heptadienal B-lonon 1,5,5-trimethyl-
2-Octenal a-lonon-5,6-epoxid cyclohexen
1-Decanol
Tridecanol
2-Hexyl-1-decanol
Heptadecan

8.1

Buequy




Datum Herkunft und Beschreibung Schwefelhaltige Lipoxygenase- Carotin-Oxygenase- Terpene | Weitere Geruchs-
der Probe Geruchsstoffe Produkte Produkte stoffe
13.06.2007 | TS Cranzahl, Wasser 1-Undecanol Geranylaceton 1,8-Cineol
1-Tridecanol
13.06.2007 | TS Cranzahl, Wasser, Stau- 1-Tridecanol Geranylaceton
anmr=znl
TS Cranzahl, Biomasse (rot, Decanol B-Cyclocitral 2-MIB 2-Methyl-2-
13.06.2007 fadig) 3-Decanol B-lonon Geosmin bornanol
2,3,3-trimethyl-3-
Cyclopenten-1-
acetaldehyd (a-
Campholenol)
2-Methylen-bornan
2-Methyl-2-bornen
13.06.2007 | TS Cranzahl, Biomasse (Arm- 2-Hexenal a-lonon 2-MIB 2,6,6-Trimethyl-1-
leuchteralgen, Characeae) Heptanal Geranylaceton Geosmin cyclohexen-1-
1-Octen-3-ol B-Cyclocitral 1,8-Cineol |acetaldehyd
2,4-Heptadienal 6-methyl-2-heptanon (Iso)borneol
Octanal
2,4-Heptadienal
3,5-Octadien-2-ol
2-Octenal
6-Nonenal
2,4-Nonadienal
Pentadecan
13.06.2007 | TS Cranzahl, Biomasse (Cya- 2-Nonanol 6-Methyl-2-heptanon 2-MIB 2-Methyl-2-bornan
nobakterien) 2-Nonenal B-Cyclocitral Geosmin
2,4-Nonadienol B-lonon
2-Octen-4-ol a-lonon
Decanol

2,4-Nonadienal
2,4-Decadienal
2,4-Nonadienol
2-Octen-4-ol
2-Nonanon

Buequy

6.1



Datum Herkunft und Beschreibung | Schwefelhaltige Ge- Lipoxygenase- Carotin-Oxygenase- Terpene Weitere Ge-
der Probe ruchsstoffe Produkte Produkte ruchsstoffe
19.06.2007 TS Cranzahl, Biomasse (dun- 2-Octenal 6-Methyl-2-heptanon 2-MIB 2-Methylen-
kelrot) 3-Decanol B-Cyclocitral Geosmin bornan
B-lonon 2-Methyl-2-bornen
a-lonon-5,6-epoxid Borneol
2-methyl-2-
bornanol
05.07.2007 TS Cranzahl, Biomasse 1-Octen-3-ol B-Cyclocitral 2-MIB Citronellol
(Cyanobakterien, Geruch nach Octanal B-lonon Geosmin 2-Methyl-2-bornen
Meerrettich) 2-Octenal
2-Octen-1-ol
trans-3-Decen-1-ol
1-Decanol
Tridecanol
18.07.2007 TS Cranzahl, Biomasse Dimethyltrisulfid 1-Octen-3-ol B-Cyclocitral Campher 2-Methyl-2-bornen
(Cyanobakterien, spater rote Octanal B-lonon 2-MIB
Farbung) 2-Octenal Geosmin
2-Nonenal
1-Nonanol
Borneol
3-Decanol
1-Dodecanol
18.07.2007 TS Cranzahl, Biomasse Dimethyltrisulfid 1-Octen-3-ol B-Cyclocitral Campher 2-Methyl-2-bornen
(Cyanobakterien, spater rote 2-Octenal B-lonon 2-MIB 2-Methyl-2-
Farbung) 2-Nonenal Geosmin norbornan
1-Nonanol Borneol
3-Decanol
1-Dodecanol
Octanal
1-Dodecanol
02.10.2007 TS Cranzahl, Biomasse (dunk- 1-Decanol Geosmin
le, braune Faden) 1-Undecanol
22.10.2007 TS Cranzahl, Biomasse, Ufer- 2,6-Nonadienal B-Cyclocitral Geosmin
bereich 1-Octen-3-ol
3-Octen-1-ol

Decanal

081

Buequy
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A.4  Adsorptionsanalyse

DOC-Isothermen von Wasser der TS Klingenberg und Wasser aus dem WW Coschitz nach
Flockungsmittelzugabe

SA Super:
TS Klingenberg WW Coschiitz
mu/V DOC q mu/V DOC q
mg/L mg/L mg/g mg/L mg/L mg/g
0 2,71 0 1,78

4,76 2,10 129,7 4,76 1,23 115,0

9,52 1,73 103,4 9,52 0,92 91,0
23,81 1,28 60,3 23,81 0,64 47,8
47,62 0,96 36,9 47,62 0,50 26,9
91,43 0,67 22,4 92,38 0,47 14,2
134,29 0,56 16,0 132,86 0,36 10,7
220,00 0,46 10,2 220,48 0,34 6,6
344,76 0,41 6,7 343,81 0,33 4,2
518,10 0,39 4,5 518,10 0,32 2,8
856,67 0,41 2,5 860,00 0,33 1,7

MB4:
TS Klingenberg WW Coschiitz
mu/V DOC q mu/V DOC q
mg/L mg/L mg/g mg/L mg/L mg/g
0 2,51 0 1,73

4,76 2,11 80,1 4,76 1,32 83,1

9,52 1,87 65,8 9,52 1,03 72,5
23,81 1,30 50,2 23,81 0,77 40,0
47,62 1,01 31,2 47,62 0,67 22,1
91,43 0,74 19,2 90,95 0,35 15,1
133,81 0,70 13,4 132,38 0,32 10,6
220,95 0,55 8,8 220,48 0,28 6,5
344,76 0,51 5,8 344,76 0,38 3,9
518,57 0,44 4,0 518,57 0,33 2,7
858,57 0,41 2,4 858,57 0,38 1,6
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A5 Isothermenparameter fiir die Einzelstoffisothermen von Geosmin und 2-MIB

Geruchs- PAC Kontakt- n K K Fehler
stoff zeit (mgC/q) (mmol/ g)
(mgC/L)"  (mmol/L)" %
Geosmin SA Super 24 h 0,38 48,11 2,23 8,6
Geosmin MB4 24 h 0,42 32,64 1,83 9,2
Geosmin CCP40 24 h 0,32 10,12 0,34 12,5
Geosmin SA Super 30 min 0,40 4,85 0,25 21,2
Geosmin MB4 30 min 0,57 8,79 1,10 15,6
Geosmin CCP40 30 min 0,50 11,60 0,84 15,6
Geosmin P800 30 min 0,86 86,72 43,61 23,1
2-MIB SA Super 30 min 0,39 5,29 0,28 19,1
2-MIB SA Super 24 h 0,11 0,54 0,007 7,5
2-MIB MB4 30 min 0,67 39,67 8,00 16,9
2-MIB MB4 24 h 0,19 1,16 0,022 17,0
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A.6  Daten der Adsorptionsversuche

grau geschriebene Daten wurden bei der Modellierung nicht mit berlicksichtigt

Einzelstoffadsorption, Gleichgewicht

Geosmin, SA Super, Reinstwasser, 24 h

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%

0 105,8 100,0
0,02 71,6 67,6
0,04 58,2 55,0
0,05 37,2 35,1
0,07 35,4 33,5
0,09 28,3 26,7
0,11 17,7 16,8
0,13 18,0 17,0
0,15 8,3 7.9
0,16 6,2 5,9
0,18 59 5,6
0,20 53 5,0
0,22 2,7 2,6

Geosmin, MB4, Reinstwasser, 24 h
muy/V c c/cy
mg/L ng/L Y%

0 100,1 100,0
0,02 83,7 83,7
0,04 76,2 76,1
0,05 70,0 69,9
0,07 57,5 57,4
0,09 46,4 46,3
0,11 38,9 38,9
0,13 39,1 39,0
0,15 34,5 34,5
0,16 33,0 33,0
0,18 23,9 23,9
0,20 23,1 23,1

Geosmin, CCP40, Reinstwasser, 24 h
muy/V c c/cy
mg/L ng/L Y%

0 102,1 100,0
0,02 89,4 87,6
0,04 72,1 70,6
0,05 65,5 64,2
0,07 70,9 69,5
0,09 51,2 50,1
0,11 42,3 41,5
0,13 44,8 43,9
0,15 37,7 36,9
0,16 30,3 29,7
0,18 20,0 19,6
0,20 19,5 19,1

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%

0,00 93,4 100,0
0,02 66,1 70,8
0,04 54,7 58,6
0,05 38,1 40,8
0,07 19,6 21,0
0,09 17,5 18,8
0,11 12,5 13,4
0,13 10,6 11,3
0,16 5,8 6,3

0,20 3.4 3,7

0,24 2,4 2,6

0,27 2,0 2,2

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%

0,00 92,9 100,0
0,02 75,8 81,6
0,04 68,8 74,1

0,05 57,1 61,5
0,07 52,5 56,5
0,09 49,9 53,8
0,11 36,9 39,7
0,13 29,5 31,8
0,16 22,8 24,5
0,20 16,7 17,9
0,24 10,8 11,6
0,27 10,3 11,1

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%

0,00 85,9 100,0
0,02 74,4 86,6
0,04 72,1 84,0
0,05 58,5 68,2
0,07 50,5 58,8
0,09 44 .4 51,7
0,11 31,5 36,7
0,13 27,6 32,1

0,16 22,8 26,5
0,20 18,3 21,3
0,24 11,1 12,9
0,27 9,5 11,0
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2-MIB, SA Super, Reinstwasser, 24 h 2-MIB, MB4, Reinstwasser, 24 h
my/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 91,3 100,0 0,00 94,1 100,0
0,09 72,6 79,5 0,09 72,0 76,5
0,18 47,3 51,8 0,18 63,2 67,2
0,36 19,4 21,2 0,36 12,5 13,3
0,55 6,3 6,9 0,55 6,4 6,8
0,73 0,3 0,3 0,73 3,8 4,0
0,91 2,8 3,0
Einzelstoffadsorption, Kurzzeit
Geosmin, SA Super, Reinstwasser, 30 min
my/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 97,5 100,0 0,00 90,1 100,0
0,09 76,2 78,2 0,09 83,4 92,6
0,27 57,4 58,9 0,27 61,9 68,7
0,45 50,1 51,4 0,45 49,9 55,4
0,63 34,9 35,8 0,63 39,2 43,6
0,90 15,8 16,2 0,90 23,4 25,9
1,18 12,6 12,9 1,18 17,3 19,2
1,54 8,6 8,9 1,54 12,0 13,4
1,81 5,6 5,8 1,81 9,5 10,6
2,17 4,4 45 2,17 10,1 11,2
2,53 2,6 2,7 2,53 6,0 6,7
Geosmin, MB4, Reinstwasser, 30 min
my/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 99,8 100,0 0,00 108,7 100,0
0,09 95,8 96,0 0,09 97,4 89,6
0,27 86,6 86,7 0,27 97,4 89,6
0,45 86,0 86,1 0,45 85,4 78,6
0,63 75,1 75,2 0,63 90,3 83,0
0,90 63,6 63,7 0,90 74,6 68,6
1,18 55,0 55,1 1,18 68,4 62,9
1,54 491 49,2 1,54 59,5 54,8
1,81 48,9 49,0 1,81 46,1 42 .4
2,17 39,6 39,7 2,17 41,7 38,4
2,53 32,4 32,5 2,53 35,8 32,9
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Geosmin, CCP40, Reinstwasser, 30 min

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 110,9 100,0
0,09 94,9 85,6
0,27 78,4 70,7
0,45 68,2 61,5
0,63 57,0 51,4
0,90 52,4 47,3
1,18 31,5 28,4
1,54 22,0 19,8
1,81 18,0 16,2
2,17 12,0 10,8
2,53 7,2 6,5
Geosmin, P800, Reinstwasser, 30 min
my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 119,3 100,0
0,09 115,7 97,0
0,27 104,9 87,9
0,45 111,2 93,2
0,63 95,8 80,3
0,90 89,8 75,2
1,18 81,3 68,1
1,54 78,6 65,9
1,81 76,0 63,7
2,17 70,2 58,8
2,53 64,8 54,3

2-MIB, SA Super, Reinstwasser, 30 min

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 101,1 100,0
0,09 84,9 84,0
0,18 71,9 71,1
0,36 56,2 55,6
0,55 31,6 31,3
0,73 21,8 21,6
0,91 15,3 15,1
1,36 10,9 10,8
1,82 3,8 3,8
2,27 11,3 11,2
2,73 54 5,3

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0,00 94,5 100,0
0,09 81,3 86,0
0,27 68,1 72,1
0,45 61,1 64,7
0,63 44.8 47,4
0,90 40,5 42,9
1,18 23,4 24,8
1,54 16,9 17,9
1,81 26,3 27,8
2,17 15,2 16,1
2,53 7,5 7,9
my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0,00 122,2 100,0
0,09 111,1 91,0
0,27 112,2 91,8
0,45 110,7 90,6
0,63 109,7 89,8
0,90 98,5 80,6
1,18 92,7 75,8
1,54 81,7 66,9
1,81 72,2 59,1
2,17 70,3 57,5
2,53 63,6 52,0
muy/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 98,5 100,0
0,09 89,1 90,5
0,18 72,6 73,7
0,36 56,3 57,2
0,55 41,4 42,0
0,73 16,5 16,8
0,91 15,8 16,0
1,36 6,0 6,1
1,82 45 4,6
2,27 3,6 3,7
2,73 2,6 2,6
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2-MIB, MB4, Reinstwasser, 30 min
my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 92,6 100,0
0,09 81,4 87,9
0,18 80,2 86,6
0,36 72,9 78,7
0,55 57,0 61,6
0,91 46,7 50,4
1,36 427 46,1
1,82 247 26,7
2,27 23,0 24,8
2,73 15,4 16,6
Gemischadsorption, Gleichgewicht
Geosmin, SA Super, TS Klingenberg, 24 h
my/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 93,8 100,0 0,00 102,5 100,0
0,45 64,1 68,3 0,45 76,5 74,7
0,90 45,3 48,3 0,90 53,9 52,6
1,35 27,9 29,8 1,35 34,8 33,9
1,80 18,1 19,3 1,80 23,3 22,8
2,25 11,8 12,6 2,25 15,8 15,4
2,70 7.9 8,5 2,70 9,0 8,8
3,15 53 5,7 3,15 6,6 6,4
3,60 4,3 4.6 3,60 52 5,1
4,05 4.4 47 4,05 3,6 3,5
4,50 2,3 24 4,50 3,2 3,1
4,95 1,7 1,9 4,95 2,2 2,1
Geosmin, MB4, TS Klingenberg, 24 h
my/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 88,2 100,0 0,00 97,7 100,0
0,45 70,7 80,2 0,45 74,8 76,6
0,90 55,9 63,4 1,16 50,5 51,7
1,35 38,7 43,9 1,88 40,1 41,0
1,80 28,8 32,7 2,60 26,4 27,0
2,25 26,1 29,6 3,31 12,0 12,2
2,70 19,7 22,3 4,03 12,3 12,6
3,15 14,5 16,4 4,74 6,3 6,4
3,60 8,7 9,8 5,46 52 5,4
4,05 7,4 8,4 6,18 4,2 4,3
4,50 57 6,5 6,89 2,6 27
4,95 57 6,5 7,61 3,3 3,4
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Geosmin, CCP40, TS Klingenberg, 24 h

my/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 90,7 100,0 0,00 90,1 100,0
0,45 78,6 86,7 0,90 76,4 84,8
0,90 77,6 85,5 1,80 61,6 68,3
1,35 67,4 74,3 2,70 51,5 57,2
1,80 58,3 64,3 3,60 34,9 38,7
2,25 58,9 65,0 4,50 35,7 39,7
2,70 49,5 54,6 5,40 28,5 31,6
3,15 43,3 47,8 6,30 20,6 22,8
3,60 40,0 44,2 7,20 19,4 21,5
4,05 33,5 37,0 8,10 10,1 11,2
4,50 25,6 28,2 9,00 5,4 6,0
4,95 247 27,3 9,90 6,3 7,0
2-MIB, SA Super, TS Klingenberg, 48 h 2-MIB, MB4, TS Klingenberg, 48 h
my/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 70,7 100,0 0 105,4 100,0
1,36 56,5 79,9
1,82 55,4 78,4 1,82 70,9 67,3
2,27 54,4 76,9 2,27 55,9 53,0
2,73 53,2 75,2 2,73 45,9 43,5
3,64 35,1 49,6 3,64 34,0 32,3
4,55 32,5 46,0 4,55 26,6 25,2
6,36 21,7 30,7 6,36 16,5 15,7
9,09 12,8 18,1 9,09 10,5 10,0

Gemischadsorption, Kurzzeit

Geosmin, SA Super, TS Klingenberg, 30 min

muy/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 115,8 100,0 0,00 102,0 100,0
0,45 90,4 78,0 0,45 90,5 88,7
0,89 77,5 66,9 0,89 67,5 66,2
1,34 69,0 59,6 1,34 64,8 63,6
1,78 51,8 44.8 1,78 49,0 48,1
2,23 421 36,4 2,23 40,8 40,0
2,67 34,4 29,7 2,67 32,0 31,4
3,57 23,9 20,6 3,57 21,8 21,4
4,90 14,0 12,1 4,90 11,6 11,4
7,58 5,1 4.4 7,58 2,9 29

9,80 2,6 2,3 9,80 2,3 2,3
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Geosmin, MB4, TS Klingenberg, 30 min

my/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 121,7 100,0 0,00 104,3 100,0
0,45 90,1 86,3
0,89 99,9 82,1 0,89 85,5 82,0
1,34 99,3 81,6 1,34 87,3 83,7
1,78 91,4 75,1 1,78 76,2 73,1
2,23 85,8 70,5 2,23 73,1 70,0
2,67 78,7 64,6 2,67 68,9 66,0
3,57 71,6 58,8 3,57 62,6 60,0
4,90 52,7 43,3 4,90 49,2 47,2
7,58 30,0 24,7 7,58 30,4 29,2
9,80 221 18,2 9,80 20,6 19,7
Geosmin, CCP40, TS Klingenberg, 30 min Geosmin, P800, TS Klingenberg, 30 min
my/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 116,1 100,0 0,00 104,9 100,0
0,45 110,0 94,8 0,45 99,3 94,7
0,89 105,8 91,1 0,89 92,8 88,5
1,34 107,8 92,8 1,34 96,1 91,6
1,78 101,0 87,0 1,78 91,5 87,3
2,23 96,0 82,7 2,23 92,8 88,4
2,67 91,2 78,5 2,67 92,9 88,6
3,57 84,7 73,0 3,57 94,8 90,4
4,90 84,1 72,4 4,90 87,4 83,3
7,58 67,8 58,4 7,58 73,7 70,2
9,80 55,9 48,1 9,80 65,7 62,6

Geosmin, SA Super, WW Coschitz, 30 min

my/V c c/cy my/V c c/cy
mg/L ng/L Y% mg/L ng/L Y%
0 90,2 100,0 0,00 106,9 100,0
0,45 81,1 75,9
0,89 63,9 70,9 0,89 72,4 67,7
1,34 55,1 61,1 1,34 61,4 57,4
1,78 49,1 54,4 1,78 48,5 45,4
2,23 38,4 42,6 2,23 46,9 43,9
2,67 31,4 34,8 2,67 30,9 28,9
3,57 21,8 24,1 3,57 21,6 20,2
4,90 13,8 15,4 4,90 11,0 10,3
7,58 4,7 5,3 7,58 3,1 29

9,80 2,3 2,6 9,80 2,3 2,2
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Geosmin, MB4, WW Cosch(itz, 30 min

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 106,3 100,0
0,45 98,1 92,3
0,89 86,5 81,4
1,34 91,1 85,8
1,78 82,6 77,8
2,23 77,6 73,0
2,67 68,3 64,2
3,57 65,4 61,6
4,90 54,2 51,0
7,58 36,0 33,9
9,80 22,4 21,1

2-MIB, SA Super, TS Klingenberg, 30 min

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 170,8 100,0
0,45 162,4 95,1
0,91 158,6 92,8
1,36 149,5 87,6
1,82 148,2 86,8
2,27 127,8 74,8
2,73 130,5 76,4
3,64 110,9 65,0
4,55 97,2 56,9
6,36 72,8 42,6

2-MIB, SA Super, WW Coschiitz, 30 min

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 100,1 100,0
0,45 87,8 87,7
0,91 86,5 86,4
1,36 79,9 79,9
1,82 81,3 81,2
2,27 73,9 73,8
2,73 78,5 78,4
3,64 61,8 61,8
4,55 64,2 64,2
6,36 41,9 41,9
9,09 37,6 37,6

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0,00 107,3 100,0
0,89 90,1 84,0
1,34 86,5 80,7
1,78 80,9 75,5
2,23 67,8 63,2
2,67 71,3 66,5
3,57 64,2 59,9
4,90 50,4 47,0
7,58 32,8 30,6
9,80 25,7 24,0
my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 85,2 100,0
0,45 79,1 92,8
0,91 74,8 87,8
1,36 76,0 89,2
1,82 72,4 85,0
2,27 62,0 72,8
2,73 58,9 69,1
3,64 55,7 65,4
4,55 41,7 48,9
6,36 30,9 36,3
9,09 21,4 25,1
my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 120,5 100,0
0,45 96,1 79,8
1,36 83,7 69,5
1,82 82,1 68,1
2,27 77,6 64,4
2,73 81,9 68,0
3,64 71,3 59,2
4,55 51,8 43,0
6,36 42,3 35,1
9,09 27,1 22,5
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2-MIB, MB4, WW Coschutz, 30 min

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 106,0 100,0
1,36 85,9 81,0
1,82 73,6 69,4
2,27 81,8 77,2
2,73 79,8 75,3
3,64 70,0 66,0
4,55 70,8 66,8
6,36 56,5 53,3
9,09 47,0 44,3

2-MIB, MB4, TS Klingenberg, 30 min

Einfluss Ausgangskonzentration und Einfluss des anderen Geruchsstoffes

Geosmin, SA Super, WW Coschitz, 30 min

Co =20 ng/L
muy/V c/cy
mg/L %
0,00 100,0
0,73 81,5
1,45 58,9
2,91 34,2
4,36 17,4
5,81 79

Geosmin, MB4, WW Cosch(itz, 30 min

Co =20 ng/L Co =200 ng/L

my/V c/cy muy/V c/cy
mg/L Y% mg/L %

0,00 100,0 0,00 100,0
0,73 90,5 0,73 95,5
1,45 78,6 1,45 84,6
2,91 68,9 2,91 55,9
4,36 57,2 4,36 48,2
5,81 43,8 5,81 37,6

2-MIB, SA Super, WW Coschiitz, 30 min

Co =20 ng/L

my/V c/cy
mg/L %

0,00 100,0
0,73 110,8
1,45 93,7
2,91 80,7
4,36 64,3
5,81 52,0

my/V c c/cy
mg/L ng/L Y%
0 100,0 100,0
0,91 90,6 90,6
1,36 87,5 87,5
1,82 75,0 75,0
2,27 75,7 75,7
2,73 72,3 72,3
3,64 71,6 71,6
4,55 50,1 50,1
6,36 46,8 46,8
9,09 38,8 38,8
Co = 200 ng/L
my/V c/cy
mg/L Y%
0,00 100,0
0,73 75,9
1,45 59,7
2,91 27,6
4,36 14,9
5,81 8,1
Co =10 ng/L
my/V c/cy
mg/L %
0,00 100,0
1,49 85,6
2,99 63,6
4,48 50,0
5,97 41,9
7,46 32,2
Co =200 ng/L
my/V c/cy
mg/L Y%
0,00 100,0
0,73 102,3
1,45 95,0
2,91 71,5
4,36 55,3
5,81 52,5
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2-MIB, MB4, WW Coschitz, 30 min

Co =20 ng/L Co =200 ng/L
my/V c/cy my/V c/cy
mg/L Y% mg/L Y%
0,00 100,0 0,00 100,0
0,73 87,7 0,73 93,1
1,45 78,3 1,45 98,6
2,91 75,0 2,91 67,4
4,36 71,1 4,36 58,9
5,81 82,0 5,81 52,1

Co=10 ng/L

my/V c/cy
mg/L %

0,00 100,0
1,49 92,9
2,99 77,0
7,46 56,2
10,45 41,7
14,93 16,9

Geosmin (¢, = 10 ng/L), MB4, WW Coschitz, 30 min, Zugabe von 2-MIB (¢, = 10 ng/L)

my/V c(Geosmin) c/cy
mg/L ng/L Y%
0,00 11,5 100,0
1,49 8,9 76,9
2,99 6,4 55,8
4,48 5,1 44,6
5,97 4,9 42,1
7,46 3,2 27,5
0,00 11,4 100,0
1,49 9,0 78,5
2,99 7.1 61,8
4,48 5,4 47,4
5,97 4,5 39,4
7,46 3,4 30,0

Geosmin (cp = 10 ng/L), MB4, WW Coschitz, 30 min, Zugabe von 2-MIB (¢, = 100 ng/L)

my/V c(Geosmin) c/cy
mg/L ng/L %

0,00 10,5 100,0
1,49 8,7 82,7
2,99 6,8 64,2
4,48 5,3 50,8
5,97 4,2 40,3
7,46 3,4 32,2

2-MIB (cp = 10 ng/L), MB4, WW Coschiitz, 30 min, Zugabe von Geosmin, (c, = 10 ng/L)

my/V c(2-MIB) c/cy
mg/L ng/L Y%

0,00 10,2 100,0
1,49 8,4 82,2
2,99 8,8 85,7
4,48 6,9 67,5
5,97 6,0 59,1

7,46 4,5 44,3
0,00 9,9 100,0
1,49 8,0 80,8
2,99 10,7 107,9
4,48 7.1 71,9
5,97 57 57,7
7,46 4,6 46,1




192 Anhang

2-MIB (cp = 10 ng/L), MB4, WW Coschiitz, 30 min, Zugabe von Geosmin, (¢, = 100 ng/L)

my/V c(2-MiB) c/cy

mg/L ng/L %

0,00 11,1 100,0
1,49 9,6 86,9
2,99 7,5 67,5
7,46 5,8 52,0
10,45 3,9 35,4

14,93 1,9 17,4
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A.7  Geruchsstoffabbau mittels Ozonung (Ozondosis 400 pg/min)
Geruchsstoff Matrix* DOC pH HCO;3; R2 k Ozon
mg/L mmol/L 1/min mg/L
Geosmin RW - 5 - 0,9004 0,0243 0,20
RW - 7 - 0,9886 0,0657 0,07
RW - 7 - 0,9697 0,0740 0,07
RW - 9 - 0,9846 0,0874 <0,05
RW - 9 - 0,9857 0,0710 <0,05
RW - 7,0 0,2 0,9989 0,0908 0,06
RW - 8,1 1,0 0,9814 0,0754 <0,05
RW - 8,1 1,0 0,9492 0,0752 <0,05
RW - 8,5 5,0 0,9614 0,0419 <0,05
RW - 8,5 10,0 0,9415 0,0291 <0,05
RW - 8,5 10,0 0,9398 0,0293 <0,05
KB 3,29 7,0 0,3 0,9734 0,0494 <0,05
KB 3,10 7,1 0,3 0,9611 0,0517 <0,05
KB 2,66 7,1 0,3 0,9801 0,0582 <0,05
KB 0,95 7,1 0,3 0,9877 0,0737 <0,05
2-MIB RW - 5 - 0,7208 0,0129 0,16
RW - 7 - 0,9548 0,0373 <0,05
RW - 9 - 0,9613 0,0363 <0,05
RW - 9 - 0,9620 0,0442 <0,05

* Matrix: RW — Reinstwasser, KB - Wasser aus der Talsperre Klingenberg, teilweise aktivkohlefiltriert

zur DOC-Reduzierung
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A.8  Mittlere Bestrahlungsstarke fur die verwendeten Reaktorsysteme (siehe Tabelle 7)

Mittlere Bestrahlungsstérke

Transmission W/m?
% 40/11 40/60 88/11 76/21 76/60 110/21
80 438,7 79,1 85,2 248,3 47,3
81 439,9 81,0 86,3 251,4 49,2
82 196,5 441 1 82,8 87,4 254,6 51,0
83 197,4 4422 84,6 88,5 257,8 52,9
84 198,2 443,4 86,5 89,6 261,0 54,8
85 199,1 4446 88,3 90,7 264,2 56,7
86 200,0 4457 90,1 91,8 267.,5 58,6
87 200,8 446,9 92,0 92,9 270,7 60,5
88 201,7 448.0 93,8 941 274.,0 62,3
89 202,6 4491 95,6 95,2 277,3 64,2
90 203,4 450,2 97,5 96,3 280,7 66,4
91 204,3 451,3 99,3 97,5 284,0 68,1
92 205,2 452,4 101,1 98,6 287,3 69,9
93 206,0 453,5 103,0 99,8 290,7 71,6
94 206,9 454.6 104,8 100,9 2941 73,4
95 207,8 4557 106,6 102,1 297.5 75,3
96 208,6 456,7 108,5 103,3 300,9 77,2
97 209,5 457,8 110,3 104,5 304,4 79,1
98 210,4 458,8 112,1 105,6 307,8 81,1
99 211,2 459,9 114,0 106,8 311,3 83,2
100 212,1 460,9 115,8 108,0 314,8 85,3
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A9

Versuch UV-Strahler (11 W), 40 mm-Reaktor (Ey = 147 W/m2)

Aktinometrie

t E, Fe(ll)
min W/m2 mol/L
0 0,00 1,91-10°
1 3,45 1,49-10™
2 3,92 2,49-10*
3 4,12 3,54-10*
4 4,27 4,56-10*
5 4,40 5,59:10
6 4,55 6,66:10™
7 4,75 7,98:10™
8 4,90 9,00-10™
9 5,05 1,01-10°

Versuch VUV-Strahler (11 W), 40 mm-Reaktor (Ey = 147 W/m2)

t E, Fe(ll)
min W/m2 mol/L
0 0,00 1,37-10°
1 1,24 1,41-10"
2 2,47 2,43-10*
3 3,71 3,43:-10*
4 4,94 4,40-10*
5 6,18 5,44-10™
6 7,42 6,75-10™
7 8,65 7,70-10™
8 9,89 8,75:10™
9 11,12 9,81-10™

Versuch UV-Strahler (11 W), 88 mm-Reaktor (Ey = 56,7 W/m2)

t E, Fe(ll)
min W/m?2 mol/L
0 0,00 3,39:10°
1 0,77 1,00-10™
2 0,77 1,70-10™
3 0,80 2,71-10™
4 0,80 3,52:10™
5 0,80 4,49-10™
6 0,80 5,98:10"
7 0,80 6,86:10™
8 0,80 7,81-10*
9 0,80 8,79:10™

t E, Fe(ll)
min W/m2 mol/L
0 0,00 6,10-107
1 8,35 1,78-10™
2 10,30 2,75-10*
3 11,10 3,71-10*
4 11,40 4,85:10™
5 11,70 5,82:10*
6 12,00 7,93:-10*
7 12,40 8,84:10™
8 12,70 9,90-10™
9 13,10 1,09-10°
t E, Fe(ll)
min W/m2 mol/L
0 0,00 5,38:10”
1 8,32 1,88:10"
2 9,80 2,95:10™
3 10,60 3,93-10"
4 10,80 4,78-10*
5 11,10 5,84:10™
6 11,30 7,75:10™
7 11,70 9,00-10™
8 12,50 9,97-10™
9 12,60 1,08-10°
t E, Fe(ll)
min W/m?2 mol/L
0 0,00 3,94:10°
1 0,75 9,35-10°
2 0,75 1,83-10™
3 0,75 2,67-10™
4 0,77 3,56-10™
5 0,77 4,39-10™
6 0,77 5,36:10™
7 0,77 6,39:10"
8 0,77 75510
9 0,80 8,42:10*
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A.10 Volumenstréme und Ozongenerierung mittels VUV

Reaktor 76 mm bzw. 110 mm Durchmesser, Tauchrohr 32 mm Durchmesser

Stufe Q(Wasser) Re Re Q(Gas) Ozongenerierung Ozongenerierung
[L/min] 76 mm 110 mm [L/h] 21 W, Luft [ug/min] 60 W, Luft [ug/min]
0 15,0 2947 2242 0 0 0
14,1 2770 2107 7 103 30
2 13,8 2712 2062 11 142 86
3 13,0 2554 1943 17 219 219
4 11,4 2240 1704 40 426 760
5 8,8 1729 1315 60 500 1200
6 5,8 1140 867 80 624 1300
7 2,7 531 403 120 749 2000

Richtwert fir turbulente Strémung: Re = 2000
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A.11  Geosminabbau mittels UV/O; und VUV/O3
Reaktor 40 mm, Strahlerleistung 11 W, Reinstwasser, c,(Geosmin): 100 ng/L
UVv/O;
Ozondosis [ug/min] Oz0oNgeisst [MO/L] K'y [m2/J] Ozongeisst [MY/L] K'y [m2/J]
0 1,25-10°
25 <0,01 7,73:-10° <0,01 1,35:10°
50-55 <0,01 1,22:10™ <0,01 1,38:10°
80 <0,01 1,99:10" <0,01 1,39:10°
100 <0,01 2,46-10™ <0,01 1,46:10°
300 0,017 3,35-10™ 0,006 1,46:10°
900 0,085 8,25-10™ 0,031 1,82:10°
1500 0,148 8,92-10™ 0,087 2,10-10°
3000 0,337 1,09:10° 0,201 2,60-10°
3900 0,518 1,12:10°
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A.12 Beispielrechnung Hydroxylradikalkonzentration

Ermittlung der Abbaukonstante pseudo-erster Ordnung fir p-CBA in Modellwasser
(Reinstwasser mit 15 mmol/L HCO3)

t[min]
0 10 20 30 40 50 60
O’O 1 1 1 L L
* s
- -0,1 o
3 —°
£ 02 y = -6,80E-03x
<<
o
Q -03 *> *
# 400 pg/min *
-0,4 +— ——Linear (400 pg/min) *
-0,5

K'pcoa = 6,80-10° 1/min = 1,13:10* 1/s

Berechnung der stationdren Hydroxylradikalkonzentration im Modellsystem (nach Gl.
3.20)

K' s caa 11310 1/s

= 5 =2,27-107"* mol/L
K, ceason 5-10° L/(mol-s)

[*OH];s =

Berechnung der Hydroxylradikalbildungsrate mit der Scavengingrate des Modellsystems
(nach Gl. 3.21)

scavengingrate= » kg -[S;]= Kycs -[HCO, 1=85-10° L/(mol-s)-15-10° mol/L =1,28-10° 1/s

formation rate of e OH
scavenging rate

formationrate of «OH=2,27-10"* mol/L-1,28-10° 1/s=2,89-10° mol/(L-s)

[*OH]gs = formation rate of e OH = [¢OH]4q - scavenging rate

Berechnung der stationaren Hydroxylradikalkonzentration in Reinstwasser (Matrix des
Abbauversuches von Geosmin, Beriicksichtigung des MeOH-Gehaltes der Stammlé-
sung) (nach Gl. 3.21)

scavenging rate (DOC) = k. -[DOC] =2,5-10* L/(mg-s)-0,1mg/L =25-10°% 1/s
scavenging rate (MeOH) = Kj ., - [MeOH] =8,9 - 10® L/(mol - s)- 2,47 - 10° mol/L =2,19-10* 1/s

i . 79 .
[OH]qs = formation rgte of e OH _ 2,89 310 mol/(L 4s) ~118-10"*mollL
scavenging rate (2,5-10° +2,19-10%) 1/s

Berechnung der Abbaukonstante fir Geosmin (in Anlehnung an Gl. 3.20) mit den Reakti-
onskonstanten aus Tabelle 20 (Kgeosmin-or = 1,4-10'° L/(mol-s) [Glaze, 1990], Kgeosmin -0 =
7,8:10° L/(mol-s) [Peter & von Gunten, 2007])

[¢OH],, =X K «OH]

Geos min

K

Geosmin — [

ss Geos min»OH

k Geos min,»OH
=1,18-10"° mol/L-1,4-10" L/(mol-s)=1,66-10" 1/s=0,10 1/min
=1,18-10"° mol/L-7,8-10° L/(mol-s)=9,22-10* 1/s = 0,06 1/min

'
Geosmin

k
k

'
Geosmin

Experimentell ermittelte Geschwindigkeitskonstante K’'geosmin = 0,07 1/min
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A.13 LC/OCD-Chromatogramme

3,5 HS
- A - TS Cranzahl
2,5 - BB —C - UV/03
NMS ——Differenz A-C
1,5 1
o
BP - 07 &
2 o5 &
s —
E ’ - 05 g
© T T T T T T T ©
5058 8 € 8 8 R 8 8 85t
'U—) '0,5 . 013 9
Q0
- 01 &
1,5 ‘
- -0,2
25
- -0,4
-3,5 -0,6

Retentionszeit [min]

LC/OCD-Chromatogramm von Wasser aus der TS Cranzahl (Zugabe von 100 ng/L Geosmin und
100 ng/L 2-MIB) vor und nach Behandlung mittels UV/O; (35 pug/min) nach 75 min Versuchszeit, (Re-
aktor: 40/11) (BP — Biopolymere, HS — Huminstoffe, BB — Building Blocks (Huminstoffhydrolysate),
NMS - niedermolekulare S&uren, NMN — niedermolekulare Neutralstoffe)

3,5 HS
A - TS Cranzahl
NMN
25 - BB —D - VUV/O3
NMS ——Differenz A-D
1,5 4
<@
BP - 0,7 ©
2 05 &
< , B
2 05 5
© T T T T T T T ©
5058 8 € 8 _ 8 R 8 8 8ot
'U—) '0,5 . 013 9__)
Q0
- 01 &
-1,5 1
- -0,2
25
- -0,4
-3,5 -0,6

Retentionszeit [min]

LC/OCD-Chromatogramm von Wasser aus der TS Cranzahl (Zugabe von 100 ng/L Geosmin und
100 ng/L 2-MIB) vor und nach Behandlung mittels VUV/O3 (35 pg/min) (Bestrahlungszeit fir 90 %
Geosminabbau), (Reaktor: 40/11) (BP — Biopolymere, HS — Huminstoffe, BB — Building Blocks
(Huminstoffhydrolysate), NMS - niedermolekulare Sauren, NMN — niedermolekulare Neutralstoffe)
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