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1 Einleitung

1.1 Veranlassung und Motivation

Verschiedene kommunale Klaranlagen wurden in der jungsten Vergangenheit auf
ihre Reinigungsleistung beziglich organischer Spurenstoffe untersucht. Dabei wurde
eine Vielzahl von Verbindungen im Ablauf der Klaranlagen detektiert und somit die
Klaranlage fur viele Stoffe als Haupteintragspfad in die aquatische Umwelt identifi-
ziert. Zu diesen Stoffen zahlen neben verschiedenen Industriechemikalien auch Ver-
bindungen, die insbesondere Uber das hausliche Abwasser eingetragen werden, wie
z. B. Pharmaka oder synthetische Duftstoffe [MUNOG], [BLACO03].

Herkdmmliche kommunale Klaranlagen erreichen aufgrund der Persistenz und Mobi-
litat dieser Stoffe keine ausreichende Elimination, so dass die verbleibenden Rest-
konzentrationen zum Teil die bekannten Wirkkonzentrationen flir aquatische Lebe-
wesen uberschreiten [MUNOG], [BLACO3].

Eine grundsatzliche Eintragsvermeidung in das kommunale Abwasser erscheint fur
viele Stoffe wegen ihrer vielfaltigen Nutzung nicht realistisch. Zusatzlich erfolgt der
Eintrag, wie beispielsweise fur die Pharmaka, oftmals Uber das hausliche Abwasser,
so dass eine dezentrale Behandlung am Ort des Entstehens nicht mdglich erscheint.
Somit bleibt die Klaranlage neben Regenentlastungsanlagen eine Punktquelle fur
zahlreiche Stoffe.

Die vorangegangenen Untersuchungen [MUNOG] zeigten, dass bei einem optimierten
Betrieb einer biologischen Behandlungsstufe, beispielsweise mit erhdhtem
Schlammalter oder als Biomembranreaktor, zwar eine verbesserte Elimination fur
bestimmte organische Spurenstoffe auftritt, jedoch die Ablaufkonzentrationen im
Vergleich zu moéglichen Zielwerten annahernd die gleiche Relevanz behalten.

Eine deutliche Verbesserung der Eliminationsleistung der Klaranlage erscheint daher
nur durch eine weitergehende Behandlung moglich. Ein in Frage kommendes Ver-
fahren ist die oxidative Behandlung des Klaranlagenablaufs, wobei sich insbesonde-
re Ozon in vorhergehenden Untersuchungen als effektives Oxidationsmittel gezeigt
hat [MUNOG6]. Das im Folgenden vorgestellte Forschungsvorhaben beschaftigt sich
somit mit dem Einsatz und der Wirkungsweise oxidativer Verfahren (insbesondere
der Ozonung) zur Nachbehandlung von Abwasser aus kommunalen Klaranlagen.




1.2 Thema und Ziel des Forschungsvorhabens

Das Forschungsvorhaben ,Einsatz und Wirkungsweise oxidativer Verfahren zur
Nachbehandlung von Abwasser aus kommunalen Klaranlagen® hatte als Zielsetzung
die Leistungsfahigkeit, Risiken und Wirtschaftlichkeit oxidativer Verfahren zur Elimi-
nation von organischen Spurenstoffen aus dem gereinigten Abwasser zu untersu-
chen und zu bewerten.

Im Wesentlichen war die Klarung folgender Fragen beabsichtigt:

Teil 1 des Forschungsvorhabens (Literaturrecherche)

Welche Kenntnisse liegen bisher zur Oxidation von Spurenschadstoffen im
Wasser vor?

Wie hoch waren die erreichten Eliminationsraten und wie waren die Reakti-
onsbedingungen?

Welche Reaktivitat ist fur die nicht untersuchten Verbindungen zu erwarten?

Wo liegt der weitere Untersuchungsbedarf?

Teil 2a und Teil 2b des Forschungsvorhabens

Wie verhalten sich Spurenschadstoffe bei der Behandlung mit Ozon?

Wie hoch ist die Elimination fur die relevanten Spurenschadstoffe im gerei-
nigten Abwasser durch die Behandlung mit Ozon?

Wie ist der Einfluss des CSB auf die Elimination und die Kosten der oxidati-
ven Behandlung von organischen Spurenstoffen?

Wie ist die Molekulargewichtsverteilung des CSB nach und vor der Oxidati-
on?

Welche Ruckschlusse auf die Oxidationswirkung bezuglich des CSB erge-
ben sich?

Teil 3 des Forschungsvorhabens

Wie sind die Reaktionsprodukte der oxidierten Schadstoffe und Spuren-
schadstoffe in ihrer Gesamtheit bezuglich ihrer toxikologischen Relevanz
einzuschatzen?

Entstehen aus bestimmten im Abwasser vorhandenen Stoffen durch die O-
zonung neue als kritisch einzustufende Stoffe?




Wie sind die Kosten fir die grofdtechnische Anwendung der Ozonung zur E-
limination von Spurenstoffen aus dem gereinigten Abwasser zu beurteilen?




2 Projektablauf

2.1 Inhalte der einzelnen Projektphasen

Wie in Kapitel 1.2 bereits angedeutet, wurde das Forschungsvorhaben in insgesamt
vier Phasen, aufgeteilt in drei Themenblocke, bearbeitet:

Teil 1: Literaturstudie (abgeschlossen im August 2004)

Teil 2a: Untersuchungen zur Elimination relevanter Spurenschadstoffe im Ab-
wasser des KW Dusseldorf-Sud und begleitende Reinwasserversuche
(abgeschlossen im Marz 2005)

Teil 2b: Untersuchungen zur Elimination relevanter Spurenschadstoffe im Ab-
wasser der Klarwerke Dusseldorf-Sud, Koln-Stammheim und Bottrop
(abgeschlossen im Mai 2006)

Teil 3: Bewertung der Risiken der Oxidation mittels geeigneter Summentests
und Untersuchungen zum Verhalten ausgewahliter Einzelstoffe. Wirt-
schaftlichkeitsbetrachtung der Oxidation (abgeschlossen im Mai 2006)

Im ersten Teil des Projektes erfolgte eine Literaturstudie. Darin wurden die bereits
verfugbaren Ergebnisse zur oxidativen Behandlung von organischen Spurenstoffen
zusammengestellt und bewertet. Zur Bewertung wurden neben der erreichten Elimi-
nation auch die jeweiligen Randbedingungen bei der Oxidation, d. h. Ausgangs- und
Endkonzentration, Versuchsmedium und Versuchsablauf berlcksichtigt. Aus der
Bewertung der verfugbaren Ergebnisse wurde der Untersuchungsbedarf fur das wei-
tere Forschungsvorhaben aufgezeigt. Aus der Literaturstudie ergab sich auch, dass
in den weiteren Untersuchungen insbesondere die Anwendbarkeit von Ozon als Oxi-
dationsmittel untersucht werden sollte, da fir den Einsatz von Ozon ein hohes Poten-
tial fir die Zukunft deutlich wurde.

Im zweiten Themenblock, aufgeteilt in die Teile 2a und 2b, erfolgte die Bewertung
einzelner Verbindungen hinsichtlich ihrer grundsatzlichen Oxidierbarkeit mittels Ozon
sowie die Abschatzung der Effektivitat der Oxidation bei der Anwendung im Abwas-
ser. Dazu wurden flr ausgewahlte Verbindungen Reinwasserversuche im Labor-
malfstab sowie Oxidationsversuche im Technikumsmalistab mit realen Abwassern
durchgefuhrt. Die Reinwasserversuche im Labor dienten zur Ermittlung bisher unbe-
kannter Reaktionskinetiken bezlglich der Oxidation mittels Ozon, um die Reaktivitat
verschiedener Verbindungen zu beschreiben. Dazu wurden Lésungen mit erhdhten




Spurenstoffkonzentrationen eingesetzt (siehe Kapitel 6). Die Versuche mit realem
Abwasser erfolgten in einer Blasensaule im Batchbetrieb. Mit diesen Versuchen
konnte die erreichbare Elimination mittels Ozonung bei real vorkommenden Konzent-
rationen der Spurenstoffe und der Abwassermatrix ermittelt werden. Dabei wurde
neben der Behandlungsdauer auch die eingesetzte Ozonmenge variiert sowie der
Einfluss der Abwassermatrix auf die Behandlungsergebnisse spezifiziert (siehe auch
Kapitel 8).

Ebenfalls im zweiten Themenblock erfolgten die Untersuchungen zur Molekularver-
teilung des CSB vor und nach der Ozonung. Dazu wurde die Gelpermeations-
Chromatographie (GPC) eingesetzt. Die Ergebnisse werden in Kapitel 7 diskutiert.

Im dritten Themenblock erfolgte eine Risikobewertung der organischen Spurenstoffe
fur die aquatische Umwelt vor und nach der Ozonbehandlung auf Basis aktueller
Okotoxikologischer Daten. Dazu wurden neben einer stoffspezifischen Betrachtung
auch geeignete Summentests angewendet, die eine Bewertung der Mixtur Abwasser
in seiner Gesamtheit ermoglichen (siehe Kapitel 9). Zusatzlich durchgeflhrt wurden
detaillierte Untersuchungen zum Verhalten ausgewahlter Einzelstoffe bei der Ozo-
nung (Kapitel 6). Dabei sollten die durch die Ozonung entstehenden Abbauprodukte
der Ursprungssubstanz ermittelt werden. Zuletzt erfolgt anhand der im Rahmen der
Untersuchungen ermittelten Betriebsparameter eine erste Kostenschatzung fur die
Anwendung der Ozonung zur Nachbehandlung von Klaranlagenablaufen im grol3-
technischen Malstab (siehe Kapitel 10).

2.2 Beteiligte Institutionen

Das vorliegende Forschungsvorhaben wurde unter der Gesamtleitung der Universitat
Dortmund, Fachbereich Bio- und Chemieingenieurwesen, Lehrstuhl Umwelttechnik,
durchgefuhrt. Dartber hinaus beteiligt waren die Deutsche Projekt Union GmbH,
K&In und die Universitat Duisburg / Essen (Standort Duisburg), Fachbereich Chemie,
Instrumentelle Analytik.

Die okotoxikologische Bewertung der Ergebnisse erfolgte in Zusammenarbeit mit
dem Institut fiir Okologie, Evolution und Diversitat, Abteilung Aquatische Okotoxiko-
logie der Universitat Frankfurt.

Durch die Konstellation der Projektbeteiligten konnte eine interdisziplinare Zusam-
menarbeit von Verfahrensingenieuren, Chemieingenieuren, Chemikern und Biologen
gewahrleistet werden.




Die Abwasserproben stammen aus den Ablaufen der Klaranlagen Dusseldorf-Sud,
Koln-Stammheim und Bottrop.

Die Analyse der Abwasserproben erfolgte wegen der Vielzahl der parallel durchzu-
fuhrenden Analysen und des sich daraus ergebenden Arbeitsaufwands in mehreren
Laboratorien. Somit konnte gewahrleistet werden, dass die Probenaufbereitung und
Stabilisierung moglichst zeitnah nach der Probenahme erfolgte. Folgende Laborato-
rien waren beteiligt:

] Labor des Landesumweltamtes Nordrhein-Westfalen, Diusseldorf
" Labor des Instituts fur Umweltforschung (INFU) der Universitat Dortmund
] GALAB Laboratories for Analytical Services, Geesthacht

" Labor des Fachbereichs Chemie, Instrumentelle Analytik, Universitat Duis-
burg

Bei den beauftragten Laboratorien handelt es sich um Institute, die Kenntnisse bei
der Analytik der beauftragten Substanzen besitzen und Uber Erfahrungen mit der
Matrix Abwasser verfuigen. Detailinformationen zur Analytik der Spurenstoffe kdnnen
dem Abschlussbericht zum Forschungsvorhaben ,Untersuchungen zum Eintrag und
zur Elimination gefahrlicher Stoffe in kommunalen Klaranlagen Teil 2“ enthommen
werden.




3 Physikalisch / chemische Verfahren zur Entfernung von Was-
serverunreinigungen

3.1 Physikalische Verfahren

Grundsatzlich stehen zur Entfernung von Wasserverunreinigungen, wie organischen
und anorganischen partikularen als auch geldosten Stoffen, auf unterschiedlichsten
Prinzipien basierende Techniken zur Verflgung. Mechanische, physikalisch-
chemische und biologische Verfahren sind hier zu erwahnen. Im Einzelnen zahlen
hierzu die Sedimentation und Filtration, die Fallung und Flockung, die Membranfiltra-
tion (Mikro-, Ultra- und Nanofiltration) und Umkehrosmose, die Adsorption an Aktiv-
kohle und die chemische Oxidation. Zur Einhaltung der Wasserqualitat arbeiten diese
Verfahren haufig auch in Kombination.

Wahrend bei den meisten Verfahren lediglich eine Abtrennung der Schadstoffe aus
dem Wasserweg erfolgt, fuhren die oxidativen Verfahren zu einem Abbau der ent-
sprechenden Stoffe. Diese werden durch Umwandlungsprozesse aus der Wasser-
phase entfernt, so dass u.U. zusatzliche Behandlungsschritte entfallen.

Sedimentation
Mechanische Flotation >- Suspendierte Feststoffe
Verfahren /

Filtration

Flockung - . Kolloidale Stoffe
o Fallung -
Physikalisch- T . .
. Geldste Anorganika
chemische lonenaustausch —_
Verfahren

Adsorption
Oxidation \
I ——;_______‘_H_.
Biologische Biologische / '

Verfahren Aufbereitung

Geloste Organika

Quelle: {Fandrich98]

Abbildung 3-1 Verfahren zur Entfernung von Wasserverunreinigungen [Fan98]

Zur Eliminierung persistenter, biologisch wenig abbaubarer organischer Spurenver-
unreinigungen scheinen neben der Adsorption, vor allem auch die chemisch oxidati-
ven Verfahren viel versprechende Wirkung zu zeigen [Ter03, Hub05].




3.2 Chemische Oxidationsverfahren

Im Folgenden werden die zur Zeit am haufigsten angewandten Verfahren zur nass-
chemischen Aufbereitung von Grund-, Trink- und Abwasser vorgestellt. Die Zersto-
rung der Schadstoffe wird in allen Fallen durch Oxidation der organischen und zum
Teil auch anorganischen Wasserinhaltstoffe erreicht. Es sind dies die Verfahren mit:

= Ozon

= Ozon und Wasserstoffperoxid (Peroxon Prozess)

* Fenton-Reaktion und UV/Fenton-Reaktion (Photo-Fenton)
= UV/Wasserstoffperoxid

= UV/Ozon

= UV/Wasserstoffperoxid/Ozon

= Photokatalyse

Effektive Verfahren, im Hinblick auf die Aufbereitung sehr groRer Wasserstrome im
kontinuierlichen Betrieb und darin die Zersetzung organischer Komponenten geringer
Konzentration, sind die Ozonung und die Wirkstoffkombination O3/H,O als sog. Ad-
vanced Oxidation Process (AOP).

Ozon wird seit 1886 zur Desinfektion im Trinkwasserbereich angewendet [Lan99].
Die Desinfektion von Trink- und Abwasser durch Ozon hat gegentber dem Abbau
von Wasserinhaltstoffen in der Vergangenheit ein sehr viel groReres Interesse ge-
funden, und wird in einer Vielzahl von Publikationen beschrieben und diskutiert.

Mit der chemischen Oxidation kénnen die biologisch nicht abbaubaren Kohlenstoff-
verbindungen so in ihrer Struktur verandert werden, dass die Ausgangssubstanz voll-
standig eliminiert wird. Die strukturell veranderten Abbauprodukte sind dann haufig
biologisch verfugbar, so dass sie in einer zusatzlichen biologischen Reinigungsstufe
oder im Gewasser weiter abgebaut werden kdénnen oder zumindestens ihre spezifi-
sche nachteilige Wirkung auf die Umwelt verloren haben. Eine geschickte Kombina-
tion der chemischen Oxidation mit einer biologischen Nachreinigung z.B. in Form
eines biologisch aktivierten Filters, bietet somit die Moglichkeit, den Aufwand fur die
energieintensive Oxidationsstufe zu optimieren.




4 Bewertung der Ozonung gegentuber AOP-Verfahren

Wie in Kapitel 5 naher ausgefuhrt, zeigt das Ozon eine hohe Reaktivitat gegenuber
Phenolen, Aminen und elektronenreichen Olefinen und damit eine hohe Selektivitat
gegenuber der Wassermatrix, die Uber den CSB bzw. DOC erfasst wird. Diese Ver-
bindungstypen finden sich in einer Reihe von Pharmaka und anderen kritischen Mik-
roverunreinigungen (z. B. vielen endokrinen Verbindungen) wieder, so dass diese
durch eine Ozonung sehr gut, das heil3t praktisch quantitativ, eliminiert werden. Alle
AOP-Verfahren basieren auf der Bildung und den Reaktionen von ‘OH-Radikalen. Da
diese weitgehend indiskriminierend rasch mit den meisten Wasserinhaltsstoffen rea-
gieren, fangt die Wassermatrix einen guten Teil der "OH-Radikale ab, und es gelingt
nie, die Mikroverunreinigungen vollig zu eliminieren. Jedoch ist es moglich, deren
Konzentrationen merklich zu erniedrigen, zumal dann, wenn sie sich durch eine un-
gewohnlich hohe Geschwindigkeitskonstante gegenlber den ‘OH-Radikalen auszei-
chen. Ist dieses intendiert, ist die Kombination von Ozon und H;O, das AOP der
Wahl, da bei geeigneter Reaktionsfliihrung das Ozon erst die oben erwahnten ozon-
reaktiven Mikroverunreinigungen eliminiert und in einer spateren Phase die ozonre-
fraktaren Mikroverunreinigungen in ihrer Konzentration merklich reduziert werden.
Einen Teil dieses Phanomens sieht man schon bei einigen ozonrefraktaren Mikro-
verunreinigungen mit hoher ‘OH-Geschwindigkeitskonstante, z. B. dem Tribu-
tylphosphat, bei der Ozonung des Abwassers. Hier wirkt die intrinsische ‘OH-
Bildungsrate aus der Reaktion des Ozons mit den Wasserinhaltsstoffen als AOP. Da
der Aspekt der Reduktion ozonrefraktarer Mikroverunreinigungen von gro3em Inte-
resse ist, sollte der Moglichkeit einer zeitlich leicht verzégerten H,O,-Zugabe zum
ozonisierten Abwasser in Zukunft Beachtung geschenkt werden.




5 Grundlagen zur Ozonung von Wasserinhaltstoffen

Ozon ist im Wasser nicht stabil und zerfallt unter Bildung von Hydroxid-Radikalen
(¢OH). Dabei beeinflussen viele Parameter wie pH, Carbonatharte, Konzentration
und Art der Wasserinhaltstoffe (DOC), und Ozonkonzentration die Kinetik dieses
Vorgangs.

Folglich ist Ozon in der Lage sowohl direkt mit einem Stoff (M) zu reagieren als auch
zunachst Hydroxylradikale zu bilden, die dann mit einem Stoff eine Reaktion einge-
hen. Diese beiden Reaktionsmechanismen (direkte und indirekte Oxidation) entspre-
chen der Ozonung (siehe Abbildung 5-1).

+M

/—D M., Direkte Reaktion

OH

O,

-

+M
*OH —» M’,, Radikalische Reaktion

Abbildung 5-1 Reaktivitat von Ozon in wassrigen Lésungen

Die direkte Reaktion von Ozon mit Wasserinhaltstoffen ist sehr selektiv. Die Ge-
schwindigkeitskonstanten variieren tiber 12 Zehnerpotenzen, d. h. zwischen 10° und
10 M s [Net88]. Verbindungen, die protoniert oder deprotoniert werden kénnen,
zeigen eine starke pH-Abhangigkeit in ihrer Geschwindigkeitskonstante. So reagie-
ren Amine mit einer typischen Geschwindigkeitskonstante von 10° M s, wahrend
die protonierten Amine nur aufderst langsam reagieren [Mun00]. Bei den Phenolen,
die aus sich heraus schon moderat rasch mit Ozon reagieren, findet man auch eine
Erhéhung der Geschwindigkeitskonstante um etwa sechs Zehnerpotenzen beim U-
bergang zum Phenolat-lon. Das bedeutet, dass bei pH 7 der im Gleichgewicht vor-
handene Phenolatanteil des Phenols der Reaktionspartner des Ozons ist [Mvu03].

Bei pH-Werten > 10 kommt die indirekte Oxidation auf Grund hdherer Konzentratio-
nen an Hydroxid-lonen, welche als (langsame) Initiatoren fur den Ozonzerfall wirken,
merklich ins Spiel. Auch viele Wasserinhaltsstoffe liefern mit merklichen Ausbeuten
‘OH-Radikale. Eine Ubersicht findet sich inTabelle 5-1.
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Tabelle 5-1 Wasserinhaltstoffe die den radikalischen Reaktionsweg beeinflussen

Initiatoren | Promotoren P Scavenger S

OH" gg?ge%\ sek. Alkoholverbin- g;o o onat / Carbonat
H,0, Huminstoffe Alkylverbindungen
Fe** Ameisensaure (Formiat) tert.-Butanol
Huminstoffe

Die OH-Radikalreaktionen mit Wasserinhaltstoffen sind sehr unspezifisch und schnell
(k=108 M"'s"-10" M's™") [Bux88].

In naturlichen Wassern (Abwasser) treten beide Reaktionen auf; deshalb soll an die-
ser Stelle der indirekte Reaktionsweg kurz anhand der Hauptreaktionen beschrieben
werden (zu Details siehe [Von06]).

Ozon-induzierte Radikalreaktionen

Ozon hat ein hohes Reduktionspotential und kann daher (allerdings meist nur in ei-
ner Nebenreaktion) mit leicht oxidierbaren organischen Verbindungen eine Einelekt-
ronentransferreaktion eingehen.

RH+0O3 >R + 03 +H"

Auch H;0,, welches ein haufiges Reaktionsprodukt von Ozonreaktionen ist [Dow98],
zeigt als Anion (pKa(H202) = 11,6) diesen Reaktionstyp.

HO, + 03 > O, + 03 (k=55x%x 10° M s™)

Auch das Hydroxidion, OH™, kann die Radikalbildung starten. Es wird im Allgemeinen
angenommen, dass dieses Uber die endotherme (AG = 26,5 kJ mol") O-
Transferreaktion (mit Singuletsauerstoff, 'O, als Produkt) reagiert. Wenn das als
Primarprodukt zu postulierende Addukt jedoch zu *0;, (Grundzustand) zerfallt, wird
die Reaktion exotherm (AG = -67,8 kJ mol™), und die geringe Geschwindigkeitskon-
stante ware auf die (verbotene) Spinumkehr zuruckzufuhren (von Sonntag, unverof-
fentlicht).

OH + 03 — O, + HO, (k=70 M"s™)

Die Radikalbildung verlauft dann Uber das HO,™ wie oben beschrieben.
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Das Ozonid-Radikalanion, Oz, ist nur im stark Alkalischen stabil und zerfallt in den
hier interessierenden pH-Bereichen rasch in ‘OH-Radikale.

O3 +H,O —- OH+ O, + OH

Das Superoxidradikal, O, Ubertragt rasch ein Elektron auf das Ozon, wobei ein wei-
teres O3 gebildet wird.

O, +03 5 0, +03 (k=1,6 x10°M"'s™)

Die konjugierte Saure des O,, HO;" hat einen pK,; Wert von 4.8, so dass in dem hier
interessierenden pH-Bereich, das O, die dominierende Spezies ist.

Da das Ozon mit ‘OH-Radikalen unter O-Transfer reagiert,
O3+ 'OH — O, + HO, (k=1,1 x 108 M s

kann das Ozon uber eine Radikalkettenreaktion abgebaut werden. Diese zu O, fuh-
rende ozonzehrende Reaktion ist unerwunscht und sollte, wenn maoglich, durch eine
geeignete Reaktionsfiihrung vermieden werden.

Hoigné hat in diesem Zusammenhang den Begriff der Promotoren eingeflhrt [Sta85].
Dieses sind Verbindungen, die nach ‘OH-Angriff HO2/O,~ freisetzen konnen. Als
Beispiel mag hier das Formiat-lon dienen.

HCO, +'OH — COy™ + H,0 (k=2,3x10° M " s™)
CO;” +0; — CO+ Oy (k=2x10°M's™)

Die O, -Bildung aus ‘OH-Radikalreaktionen mit organischen Substraten in Gegen-
wart von O ist gut bekannt [Von97].

In Konkurrenz zu diesen Reaktionen kann das ‘OH-Radikal z. B. durch Bikarbonat
abgefangen werden.

HCO; +'OH — CO3™ + H,0O (k=8,5x 10 M s™)

Das CO3;™ reagiert nicht mit O, und Ozon. Seines moderaten Reduktionspotentials (E
= 1,6 V [War89]) wegen vermag es nur mit Verbindungen zu reagieren, die auch mit
Ozon Uberaus rasch reagieren. Aus diiesem Grund kann es zum Abbau der Mikro-
verunreinigungen kaum einen Beitrag leisten.
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6 Untersuchungen fur ausgewahlte Spurenstoffe im Reinwasser

In den Kapiteln 6.3 bis 6.14 werden flur die unten aufgefuhrten, relevanten Spuren-
stoffe bzw. Stoffgruppen die Reaktionsgeschwindigkeitskonstanten mit Ozon ermit-
telt.

. Galaxolid . Diclofenac . Tributylphosphat
. Tonalid . Metoprolol . DEHP

" Triclosan . Clofibrinsaure " Zinnorganika

- Clarithromycin . TCPP . Estrogene

6.1 Begrundung der kinetisch / mechanistischen Untersuchungen

FUr eine Beurteilung der Reaktivitat eines Wasserinhaltstoffes mit Ozon bedarf es
der genauen Kenntnis der Reaktionsgeschwindigkeitskonstanten. Aus diesem Grund
soll hier etwas detaillierter auf diesen Punkt eingegangen werden.

Wie in Kapitel 5 (Reaktionsmechanismen der Ozonierung) bereits erlautert wurde,
reagieren die Wasserinhaltstoffe auf dem direkten Reaktionsweg mit Ozon und spe-
ziell in héher belasteten Abwassern in Gegenwart organischer Verbindungen die ra-
dikalbildend wirken auch auf dem indirekten Reaktionsweg mit OH-Radikalen. Somit
mussen zur Quantifizeirung der Reaktivitat beide Geschwindigkeitskonstanten be-
kannt sein.

6.2 Abschatzmethode zur Bestimmung von k(O3) nach der Freien-Linearen-
Energie-Beziehung

Die Reaktionsgeschwindigkeitskonstanten der Reaktionen von Ozon kdnnen Uber
eine Freie-Lineare-Energie-Beziehung (LFER = Linear Free Energy Relationsship)
abgeschatzt werden, die eine Beziehung zwischen Struktur und Reaktivitat eines Mo-
leklls herstellt.

Ozon als elektrophiles Reagenz reagiert bevorzugt mit elektronenreichen Verbindun-
gen.

Die Dissoziationskonstanten verschiedener substituierter Benzoesauren dienen zur
Grundlage eines Korrelationssystems, mit dem chemische und physikalische Eigen-
schaften verknupft werden konnen. Hieraus wird eine empirische Gleichung abgelei-
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tet, die fur Verbindungen der nachstehenen Struktur den Einfluss des Substituenten
R auf die Reaktionseigenschaften von Y beschreibt (siehe Abbildung 6-1).

AN R Y
| v \@/
P

Abbildung 6-1 Schema einer Reaktion am substituierten Aromaten

Die sogenannte Hammett-Gleichung verknupft die Geschwindigkeitskonstanten einer
Reaktion substituierter Verbindungen mit den entsprechenden Konstanten der zuge-
horigen unsubstituierten Verbindungen fur einen bestimmten Reaktionstyp, wie z.B.
der elektrophilen Substitution am Aromaten [Ern72].

Uber GI. 6-1 kann dann die Reaktionsgeschwindigkeitskonstante abgeschéatz wer-
den.

k
Ioglo(k—j:a-p Gl. 6-1

0

Unter k/ko sind hierbei die Geschwindigkeitskonstanten der Reaktion mit der nicht
substituierten Ausgangssubstanz und der substituierten Substanz zu verstehen.

Die Konstante o wird Substituenten- bzw. Hammett-Konstante genannt. Sie ist ein
Malf fur das Angebot von Elektronen aus dem nicht reagierenden Teil des Molekdls
in der Reaktionszone. Im Falle von Mehrfachsubstitutionen verhalten sich die einzel-
nen Effekte der Substituenten additiv. Die Grofe und das Vorzeichen von o hangen
von dem Einfluss ab, die der Substituent R auf die Elektronendichte des aromati-
schen Systems und auf die Reaktionseigenschaften von Y hat. Elektronen ziehende
Substituenten erhdéhen die Aziditat des aromatischen Systems, ihre o-Werte sind als
positiv definiert. Elektronen spendende Substituenten verringern die Aziditat und fuh-
ren zu negativen o-Werten. Als Referenz zur Bestimmung der o-Werte wird die loni-
sationskonstante von substituierten Benzoesauren in Wasser bei 25°C herangezo-
gen [Ham72], [MSUO0S5].

Der p-Wert wird als Reaktionskonstante bezeichnet und ist spezifisch fur einen be-
stimmten Reaktionstyp. Sie ist ein Mal} dafur, wie empfindlich der betreffende Reak-
tionstyp auf polare Substituenteneinflisse anspricht. Ist p positiv, handelt es sich um
eine nukleophile Reaktion, die durch Elektronen ziehende Substituenten beglnstigt
wird. Ist p hingegen negativ, so handelt es sich um eine elektrophile Reaktion die
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durch Elektronen spendende Substituenten begunstigt wird. Ein zuverlassiger p-Wert
fur eine bestimmte Reaktion Iasst sich ermitteln, wenn man den Effekt einer genu-
gend grofden Anzahl von verschiedenen Substituenten auf die Geschwindigkeit oder
das Gleichgewicht dieser Reaktion bestimmt hat [Ern72], [Ham72], [Pro95], [Tay90].

Kennt man nun ko der Reaktion einer Ausgangssubstanz und p des zugehdrigen Re-
aktionstyps, lassen sich so theoretisch aus den o-Werten die Reaktions-
geschwindigkeitskonstanten k fur verschieden substituierte Derivate der Ausgangs-
substanz abschatzen. Obwohl diese Abschatzungen fehlerbehaftet sind, erwiesen
sie sich oft als prazise genug, um nutzliche Voraussagen zu ermdglichen [Ham72].

Speziell fur Reaktionen, an denen der Benzolring selbst und nicht ein daran gebun-
dener Substituent beteiligt ist, wurden von Brown und Hammett die o*-Konstanten
eingefihrt. Hierzu zahlt neben der Nitrierung, der Halogenierung und der Friedel-
Crafts-Alkylierung auch die Oxidation durch Ozon. Es ergibt sich daraus die Ham-
mett-Brown-Gleichung (siehe Gl. 6-2), die solche Reaktionstypen mit gro3erer Zuver-
lassigkeit beschreibt als die unmodifizierte Hammett-Gleichung [Ham72], [Pro95],
[Tay9q0].

k N
Ioglo(k—J:ap P Gl. 6-2

0

Tragt man nun log1o(k’ko) gegen die o’ ,-Werte speziell fir die Reaktionen von Ben-
zolderivaten mit Ozon auf, erhalt man eine Gerade deren Steigung einen p*-Wert von
-3,1 ergibt. Er besagt, dass Ozon als elektrophiles Reagenz sehr selektiv mit Benzol-
derivaten reagiert. Diese Auftragung wird als Stock-Brown-Plot bezeichnet (siehe
Abbildung 6-2).
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Abbildung 6-2 Stock-Brown Plot der Reaktion von Ozon mit Aromaten nach [Hoi83a]

Mit Hilfe des so ermittelten p"-Wertes kénnen nun die Geschwindigkeitskonstanten
substituierter Benzolderivate mit grol3er Genauigkeit abgeschatzt werden [Hoi83a].

6.3 Bestimmung der "*OH-Radikalausbeute mit tert-Butanol als Radikalfanger

In einer Reihe von Ozonreaktionen entstehen als reaktives Intermediat "OH-Radikale.
Das tert-Butanol ist ein ozonrefraktirer (k(Os + tert-Butanol) = 1 x 102 M™' s
[Net88]) ‘OH-Radikalfanger (k('OH + tert-Butanol) = 6 x 10® M s™ [Bux88]), dessen
aldehydische Produkte, 2-Hydroxy-2-methylpropanal und Formaldehyd [Sch79],
[Fly03] sich gut bestimmen lassen. Die zu diesen Produkten fUhrenden Reaktionen
werden durch die Reaktionen (1)—(5) wiedergegeben.

‘OH + (CH3)sCOH —> H,O + ‘CH,C(CHs),0H (1)
‘CH,C(CH3),0H + O, — ‘OOCH,C(CHs);0H (2)
2 *00CH,C(CH3),0H —> HC(O)C(CH3);0H + O, + HOCH,C(CH3);0H (3)
2 ‘00CH,C(CH3),0H — 2 HC(O)C(CH3),0H + H,0, (4)
2 "00CH,C(CH3),0H — 2 H,C(O) + 2 C(CH3),0 + 20, + 2 H' (5)

Unter den Bedingungen der y-Radiolyse ist das 2-Hydroxy-2-methylpropanal- / Form-
aldehyd-Verhaltnis nahe 1,5 [Sch79]. Im Falle von O3/H,0, als ‘OH-Quelle liegt die-
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ses naher bei 1,3 [Fly03]. Die erhéhte Formaldehydbildung im O3/H,0,-System kann
durch die Reaktion der tert-Butanol-Peroxylradikale mit dem Ozon gedeutet werden
(Reaktion (6), k=1 x 10* M s [Lin03].

OOCHQC(CH3)20H + O3> OCHQC(CH3)2OH + 20, (6)

Im Falle der Ozonung des Diclofenacs entstehen neben den ‘OH-Radikalen auch
Aminylradikale (siehe Kapitel 6.9). Das mesomeriestabilisierte Aminylradikal sollte
gleich dem analogen Phenoxylradikal [Son97] nicht mit O, reagieren und steht somit
als Reaktionspartner der Peroxylradikale zur Verfigung. In dieser Reaktion wirde
neben dem instabilen Oxylradikal des tert-Butanols und O, ein sehr stabiles Nitroxyl-
radikal entstehen [Reaktion (7)].

COH COH.
CH, Cl CH, O ¢l

. |
N H CHs N H  CHs
+ 0-0O- C C OH . + "O- C C OH
Cl H CH3 @ Cl H CH3

Auch dieses konnte in den Mechanismus unter Ruckbildung eines Aminylradikals
eingreifen [Reaktion (8)].

COH. COH
CH, O Cl CH, cl

: .
N H CHs -0, N H  CHs

+ *0-0- C C OH — + "O- C C OH
Cl H CH3 ® Cl H CHs

Durch diese Reaktionen wird das 2-Hydroxy-2-methylpropanal- / Formaldehyd-
Verhaltnis zu einem Wert von 0,8 verschoben (siehe Abbildung 6-3).
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Abbildung 6-3 Bildung von 2-Hydroxy-2-methylpropanal (Dreiecke) und von Form-
aldehyd (Kreise) bei der Ozonung von Diclofenac (1 mM) in Gegen-
wart von tert-Butanol (0.1 M) als Funktion der Ozonkonzentration

Bei dem reinen "OH/tert-Butanol System wird Formaldehyd mit einer Ausbeute von
30-35% gebildet. Diese Formaldehyd Ausbeute wurde als Mal3 fur die "OH-Radikal-
Ausbeute in Ozonreaktionen (in Gegenwart von tert-Butanol) angesehen Das ist
auch einigermalen korrekt, solange diese nur gering ist und nur Radikale auftreten,
die auch mit O, reagieren, d. h. Peroxylradikale liefern. Wenn wie beim Diclofenac zu
hohen Anteilen heteroatomzentrierte Radikale entstehen, kann diese vereinfachte
Annahme jedoch keine Gultigkeit haben; ein ahnlicher Fall wurde schon von [Fly03]
diskutiert. Im reinen ‘OH/tert-Butanol-System ist die Summe an Formaldehyd und 2-
Hydroxy-2-methylpropanal-Ausbeute 83% der ‘OH-Radikal-Ausbeute. Legt man auch
hier diesen Wert zugrunde, dann folgt aus den in Abbildung 6-3 gezeigten Daten,
dass bei der Ozonung von Diclofenac ungefahr 55% des Ozons in ‘OH-Radikale um-
gewandelt werden. Die bisher beschriebenen "OH-Radikalausbeuten aus Ozonreak-
tionen sind in Tabelle 6-1 wiedergegeben.
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Tabelle 6-1 Bildung von "OH-Radikalen aus der Reaktion von Ozon mit diversen Re-
duktionsmitteln [FIy03]. Die "OH-Ausbeuten der hier untersuchten Ver-
bindungen sind am Ende der Tabelle in ,fett” eingetragen.

Verbindung ‘OH-Ausbeute / %
N,N,N,N-Tetramethylphenylendiamin 290
o-Phenylendiamin 43
Hydrochinon 30
Brenzkatechin 24
Fe(CN)s* 70
N,N-Diethylamin 28
Phenol 24
Triethylamin 15
1,3,5-Trimethoxybenzol 16
1,4-Dimethoxybenzol 18
1,2-Dimethoxybenzol 15
Anisol 9
Diclofenac 55
Metoprolol bei pH 11 87-93*
Metoprolol bei pH 7 0
Triclosan bei pH 11 35%*

*obere Grenze, siehe Text Kapitel 6.10; **obere Grenze, siehe Text Kapitel 6.7. In
diesem Falle sollte die ‘OH-Ausbeute auch bei pH 7 ahnlich hoch sein, da auch bei
pH 7 die Ozonreaktion Uber das Phenolat lauft.
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6.4 Bestimmung der Reaktionsgeschwindigkeitskonstante k(Os3) fur die Re-
aktion von polyzyklischen Moschusverbindungen mit Ozon

6.4.1  Ergebnis der Abschatzung zur Bestimmung von k(O3) nach der Freien-
Linearen-Energie-Beziehung

Galaxolid und Tonalid gehdren zur Gruppe der synthetischen Moschusduftstoffe. Ihre
Reaktivitat gegenuber Ozon ist durch den aromatischen Ring gekennzeichnet. Wie
bereits oben beschrieben, konnen uUber die den aromatischen Ring aktivierenden
bzw. desaktivierenden Substituenten zugehdrigen ¢*p-Werte die Geschwindigkeits-
konstanten der substituieten Benzolderivate HHCB und AHTN abgeschatzt werden.

Der aromatische Ring wird beim Galaxolid Uber vier Alkylgruppen aktiviert. Der aro-
matische Ring wird beim Tonalid Uber drei Alkylgruppen aktiviert und Uber eine Ace-
tylgruppe desaktiviert. Die o*,-Werte fiir die relevanten Substituenten der beiden Mo-
schusverbindungen sind in Tabelle 6-2 zusammengefasst.

Tabelle 6-2 Substituenten-Konstanten [Gor72]

Substituent Formel o'
Methyl -CHs -0,256
Isopropyl -CH(CH;), -0,275
Tert-butyl -C(CHs)3 -0,275
Acetyl -CO(CHs) +0,567

Wie aus Abbildung 6-2 ersichtlich wird, werden in der Auftragung stark elektronen-
ziehende Substituenten wie die Acetylgruppe nicht berucksichtigt. Da in unserem Fall
allerdings die Acetylgruppe Elektronen aus dem Reaktionszentrum beim AHTN zieht
und damit einen nicht unerheblichen Einfluss auf die Reaktivitat mit Ozon hat, muss
dies in der Abschatzung bertcksichtigt werden. Aus diesem Grund werden die Stan-
dard Hammett o*p,-Werte basierend auf der lonisierung von Benzolsdure gewahlt
[Gor72]. Dies ermdglicht die Ausweitung des Hammett Plots zu mehr positiven o™ ,-
Werten. Wie aus Abbildung 6-4 ersichtlich wird, ergibt diese Auftragung ebenfalls
eine akzeptable Korrelation, jetzt mit einem p-Wert von —2,58.
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Abbildung 6-4 Erweiterter Hammett-Plot der Reaktion von Ozon mit Aromaten

Mit der Annahme, dass die o",-Werte die elektronenziehenden / -schiebenden Effek-
te der Substituenten abbilden und, dass diese additiv sind, lassen sich die Ge-
schwindigkeitskonstanten fir Galaxolid zu kyncs(O3)= 290 I/mol s und flr Tonalid zu
kantn(O3) = 8 I/mol s errechnen. Die stark elektronenziehende Wirkung des Acetyl-
substituenten beim Tonalid und die damit verbundene kleinere Geschwindigkeitskon-
stante im Vergleich zum Galaxolid wird hierbei sehr deutlich.

Dieser Ansatz liefert nicht die exakten Geschwindigkeitskonstanten, dient aber sehr
gut zur Abschatzung und zur Orientierung fur die experimentellen Messungen zur
Bestimmung der exakten Konstanten.

6.4.2 Versuchsaufbau und Durchfihrung zur Messung der Reaktionsge-
schwindigkeitskonstante k(O3)

Zur experimentellen Bestimmung der Geschwindigkeitskonstanten liegt die Ozon-
konzentration im 100 fachen Uberschuss im Reaktionsgemisch vor. Dies gewahrleis-
tet einen Abbau der Moschusverbindungen nach einer Kinetik (pseudo) erster Ord-
nung (siehe Gl. 6-3).

dCMoschus

T = kO3 ’ CO3 " Choschus (t) Gl. 6-3

Zur Bestimmung von kyncs(O3) und kaytn(O3) ist es unbedingt erforderlich, einen
mdglichen Abbau Uber OH-Radikale ausschlief3en zu kénnen. Dem wird zum Einen
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Uber die Zugabe von Phosphorsaure zur Einstellung des pH-Werts auf 2 und zum
Anderen durch die Zugabe von tert-BuOH (Cter-suon = 1mM) als Radikalfanger Rech-
nung getragen.

Wahrend des Experimentes ist unbedingt darauf zu achten, dass die Reaktions-
zeit >> der Mischzeit (Ozonlésung und Moschusansatz) im Reaktor ist. Uber die Ab-
schatzung der Geschwindigkeitskonstanten (vgl. Kapitel 6.2) ist kein sehr schnelles
Reagieren der Verbindungen mit Ozon im Kinetikexperiment zu erwarten, daher kann
der Versuchaufbau recht einfach gestaltet werden. Dieser ist schematisch in
Abbildung 6-5 dargestellt.
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Abbildung 6-5 Versuchsaufbau zur Bestimmung der kinetischen Konstanten fur Ga-
laxolid und Tonalid

6.4.3 Versuchsergebnis

Der Abbau von Galaxolid und Tonalid wurde bei variierenden Ozonkonzentrationen
als Funktion der Zeit gemessen. Wie erwartet folgt der Abbau einer Kinetik (pseudo)
erster-Ordnung. Werden die Messkurven nach der Integralmethode ausgewertet, als
In(c/co)/[O3] gegen die Ozonierungsdauer t aufgetragen, fallen die einzelnen Mess-
punkte wie aus der Abbildung 6-6 und Abbildung 6-7 ersichtlich, auf einer Linie zu-
sammen. Die Steigung ergibt die Reaktionsgeschwindigkeitkonstante 2. Ordnung.
Fur Galaxolid ergibt sich diese zu knnce(O3)= 140 1/mols und far Tonalid zu
kAHTN(O3) = 8 I/mol s.

Galaxolid ist somit Gber Ozon abbaubar. Fur Tonalid hingegen sollten die Abbaura-
ten, die sich aus der Oxidation mit Ozon ergeben, gering ausfallen.

Im Anhang dieses Berichtes (Kapitel 13.1) befinden sich Daten zur Messgenauigkeit
der Spurenstoffanalyse und zur Reproduzierbarkeit der Ozonanfangskonzentration
fur die im Batch-Test ermittelten Kinetikkonstanten.
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Abbildung 6-6 Reaktionsgeschwindigkeitskonstante 2.0rdnung fir Galaxolid
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Abbildung 6-7 Reaktionsgeschwindigkeitskonstante 2.0rdnung fur Tonalid

Wie zu Anfang schon erwahnt, ist zu erwarten, dass der Abbau Uber OH-Radikale in
organisch belastetem Wasser einen messbaren Einfluss auf den Gesamtabbaugrad
der Wasserinhaltsstoffe hat. Daher ist es unbedingt notwendig, auch diese Konstan-
ten zu bestimmen.
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6.5 Abschatzung der Reaktionsgeschwindigkeitskonstante k(OH) fir die Re-
aktion von polyzyklischen Moschusverbindungen mit OH-Radikalen

Im Folgenden werden die Geschwindigkeitskonstanten der radikalischen Reaktion
von Galaxolid und Tonalid quantifiziert. Uber eine Abschatzung kénnen die Konstan-
ten mit guter Genauigkeit bestimmt werden, sodass zeitaufwandige Experimente
nicht notwendig sind.

Sowohl Ozon als auch OH-Radikale sind elektrophile Reagenzien. OH-Radikale rea-
gieren allerdings wesentlich weniger selektiv mit Wasserinhaltstoffen als Ozon. Se-
lektiv ist hierbei so zu verstehen, dass Ozon nur an bestimmten Stellen im Molekul
»angreift.

Zur Abschatzung werden die beiden Benzolderivate Anisol und Nitrobenzol herange-
zogen. Fur beide Verbindungen sind sowohl die Geschwindigkeitskonstanten k(O3),
als auch k(OH) bekannt (siehe Tabelle 6-3).

Tabelle 6-3 Geschwindigkeitskonstanten fur Anisol und Nitrobenzol

Verbindung k(O3) [M's™] k(OH) [M*s™]
Anisol 290 5,4x10°
Nitrobenzol 0,09 3,9x10°
Galaxolid 140 -
Tonalid 8 -

Die Reaktionsgeschwindigkeitskonstanten k(Os) der Verbindungen Anisol und Nitro-
benzol liegen ca. um den Faktor 300 auseinander, wo hingegen die Geschwindig-
keitskonstanten k(OH) praktisch identisch sind. Werden nun die Geschwindigkeits-
konstanten fur die molekulare Reaktion mit Ozon von Anisol und Nitrobenzol mit de-
nen von HHCB und AHTN verglichen, stellt man fest, dass diese in ihrem reaktiven
Verhalten zwischen den beiden erstgenannten liegen. Wird dieser Vergleich nun fur
die Geschwindigkeitskonstanten k(OH) angestellt, kann daraus mit ausreichender
Genauigkeit die Geschwindigkeitskonstante flir die beiden Moschusverbindungen zu
k(OH) = 5x10° I/mol s abgeschétzt werden. Woraus sich fiir beide Verbindungen eine
hohe Reaktivitat mit OH-Radikalen ableiten Iasst.
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6.6 Versuchsaufbau und Durchfihrung zu weiteren Reinwasseruntersu-
chungen

Triclosan (Caelo), Clarithromycin (Wako), Diclofenac (Natrium Salz, Geschenk der
Firma Pfizer), Metoprolol Tartrat (Sigma, 99%) Tributylzinnchlorid (TBT-CI, Aldrich
96%), Bis(tributylzinn)oxid ((TBT).O, Aldrich, 96%) und Dibutylzinndichlorid (DBT-Cly,
Aldrich, 96%) Butylzinntrichlorid (MBT-Cls, Aldrich, 95%) wurden ohne weitere Reini-
gung eingesetzt.

Ozonstarkldsungen wurden durch 30 min Begasen von Milli-Q-filtriertem (Millipore)
Wasser mit Ozon aus einem mit Sauerstoff betriebenen Ozonisator (Philoz 04, Phil-
aqua, Gladbeck) generiert und der Ozongehalt photometrisch bei 260 nm bestimmt
(e = 3300 M cm™ [For82], [Har83].

Zur Bestimmung von Formaldehyd und 2-Hydroxy-2-methylpropanal aus der ‘OH-
radikalinduzierten Reaktion wurden zu 1mM Ldsungen der ozonreaktiven Substrate
ein Uberschuss an tert-Butanol (0,15 M) zugesetzt. Aliquote Teile einer wassrigen
Losung wurden mit Ozonstarklosung versetzt und die Aldehyde nach Derivatisierung
als 2,4-Dinitrophenylhydrazone mittels HPLC bestimmt [Lip82]. Da der Chromophor
fur alle Aldehyde identisch ist, haben alle diese 2,4-Dinitrophenylhydrazone den glei-
chen Absorptionskoeffizienten, und die Formaldehydeichung kann auch fur das 2,4-
Dinitrophenylhydrazon des 2-Hydroxy-2-methylpropanals Ubernommen werden, flur
welches kein authentisches Vergleichsmaterial vorliegt. Wegen seiner OH-Gruppe
eluiert das 2,4-Dinitrophenylhydrazon des 2-Hydroxy-2-methylpropanals unter unse-
ren chromatographischen Bedingungen [30 cm C18 Reversed-Phase-Saule, Laufmit-
tel Acetonitril/Wasser (4:6)] vor dem 2,4-Dinitrophenylhydrazon des Formaldehyds
und noch auf dem ablaufenden Schwanz des Derivatisierungsmittels (siehe
Abbildung 6-8). Dadurch wird die Auswertung des 2,4-Dinitrophenylhydrazons des 2-
Hydroxy-2-methylpropanals bei niedrigen Konzentrationen sehr ungenau. Die Aus-
beute wird typischerweise unterschatzt.
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Abbildung 6-8 HPLC Chromatogramm der 2,4-Dinitrophenylhydrazone des 2-
Hydroxy-2-methylpropanals (Retentionszeit 9,2 min) und des Form-
aldehyds (Retentionszeit 10,0 min) einer Diclofenaclosung (2,5 x
10™* M), die in Gegenwart von tert-Butanol (0,02 M) mit Ozon (1,4 x
10" M) umgesetzt worden war. Der Peak bei 13.3 min ist das 2,4-
Dinitrophenylhydrazon des Acetons, welches sich aber nicht zu ei-

In den Experimenten mit Metoprolol wurde Formaldehyd photometrisch nach

K270y | !
— Diclofenac-t-BuOH-Ozone (8) |
Diclofenac-t BuOH-Ozone (8),0zone1500ul

RetentitPn Time

9,23 350689
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ner quantitativen Bestimmung eignet.

Hantzsch bestimmt (€(412 nm) = 7700 M cm™) [Nas53].

Bei einer Derivatisierung der Metoprololprodukte mit 2,4-Dinitrophenylhydrazin ent-
stehen Osazone, die nach [Ahm68] nachgewiesen wurden. Eine Quantifizierung ist

mit einem merklichen Unsicherheitsfaktor verbunden.

Die Clarithromycinprodukte wurden durch LCMS bestimmt. Fur Details siehe [Lan06].

'"H NMR-Spektren (in D-O) wurden auf einem 500 MHz Gerat (Bruker DRX-
500 mit XWIN-NMR-Software) aufgenommen. Zur 'H NMR-Analyse der TBT-

Produkte wurde TBT-Cl in 3 ml D,O Uber 10 min ozonisiert.

mAU
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6.7 Untersuchungen zu Triclosan

Triclosan (formelmallig dargestellt in Abbildung 6-9) wird als Bakterienhemmer und
Konservierungsstoff in Kosmetikartikeln eingesetzt.

OH CI
Cl @) Cl

Triclosan

Abbildung 6-9 FormelmaRige Darstellung von Triclosan

Seine Reaktivitat gegentber Ozon kann Uber die oben in Kapitel 6.2 diskutierte Kor-
relation der Geschwindigkeitskonstante des Ozons mit den Hammett c,+ Werten ab-
geschatzt werden. Der Chlorsubstituent verlangsamt zwar die Reaktivitat, die Ether-
funktion in ortho-Stellung zur OH-Gruppe erhoht jedoch diese sehr viel starker. Tric-
losan gehort zur Gruppe der Phenole. Diese ist durch eine moderate Reaktivitat des
Phenols [k(Phenol) = 1,3 x 10> M™" s™), und eine (iberaus hohe des Phenolats
[k(Phenolat) = 1,4 x 10° M s™'] charakterisiert. Aufgrund seines pKs-Wertes von 10
hat das Phenol eine Geschwindigkeitskonstante von etwa 10° M s™ bei pH 7. Die
Geschwindigkeitskonstante des Triclosans sollte wegen seines niedrigeren pK, und
des Einflusses der Substituenten noch hoher liegen.

Wie fur das Phenol [Mvu03] gilt auch fur Triclosan, dass auch bei pH 7 die Reaktio-
nen des Phenolats das Produktspektrum bestimmen. Der Ring, der die OH-Gruppe
tragt, ist der Angriffspunkt des Ozons.

Analog zu anderen Phenolen (siehe Tabelle 6-1) fihrt auch beim Triclosan die Reak-
tion mit Ozon zur Bildung von ‘OH-Radikalen. Die ‘OH-Ausbeute wurde mit tert-
Butanol als Fanger Uber die Formaldehydausbeute bestimmt (siehe Abbildung 6-10).
Aus diesen Daten entnimmt man, dass in Gegenwart von tert-Butanol Formaldehyd
mit etwa 10% Ausbeute gebildet wird. Daraus folgt eine ‘OH-Ausbeute in der Nahe
von 35%. Dieses ist allerdings, wie in Kapitel 6.3 diskutiert, eine obere Grenze, die
noch durch die Bestimmung von 2-Hydroxy-2-methylpropanal genauer gefasst wer-
den muss. Dennoch zeigen diese Daten die Bedeutung der ‘OH-Radikalbildung.

27



7
] °
6 -
S 91
:- B
=~ °
T 44
>
% 4
O 34
g °
S 2-
£ ®
14
O T T T T T T T T T T T T
0 10 20 30 40 50 60
[Ozon] / uM

Abbildung 6-10 Formaldehydbildung bei der Ozonung von Triclosan in Gegenwart
von tert-Butanol

Ein wichtiges MaR fur die Detoxifizierung des Triclosans ist die Chloridbildung. Pro
Mol Ozon werden in der Primarreaktion nur 0,15 Mol Chloridionen freigesetzt (siehe
Abbildung 6-11). Da Triclosan drei Chloratome enthalt, sind das nur 5%. Interessan-
terweise wirkt sich die ‘OH-Radikalbildung nicht auf die Chloridbildung aus, denn die-
se ist unabhangig von der Gegenwart oder Abwesenheit des ‘OH-Radikalfangers
tert-Butanol.

O ohne t-BuOH
71| @ mitt-BuOH

[Chlorid] / uM

0 T T T T T T T T T T T T
0 10 20 30 40 50 60

[Ozon] / uM

Abbildung 6-11 Bildung von Chloridionen bei der Ozonung von Triclosan in Abwe-
senheit und Gegenwart von tert-Butanol
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Auch der Abbau von Triclosan, so wie er sich durch Bestimmung mittels HPLC dar-

stellt, wird durch die Anwesenheit von tert-Butanol nicht beeinflusst (siehe Abbildung
6-12).

[Triclosan] / uM

0 ' 50 ' 1(I)0 ' 150 ' 2(I)0
[0,]/ UM

Abbildung 6-12 Ozonung von Triclosan in Gegenwart und Abwesenheit von tert-
Butanol. Abbau des Triclosans.

Fazit: Die hier vorgelegten Ergebnisse zeigen, dass das Triclosan selbst durch Ozon
sehr rasch abgebaut wird. Die Mineralisierung des organischen Chlors zu Chlorid ist
mit 5% nur marginal. Die wichtige Frage, ob auch die chlorhaltigen Oxidationspro-
dukte angemessen rasch abgebaut werden, musste offen bleiben.

6.8 Untersuchungen zu Clarithromycin

Das Clarithromycin gehort zusammen mit Erythromycin und Roxitromycin zu den
Macroliden, die als Antibiotika gegen eine Reihe bakterieller Infektionskrankheiten
eingesetzt werden. Die Formeln sind in Abbildung 6-13 dargestellt.
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Abbildung 6-13 FormelmaRige Darstellung der wichtigsten Macrolidantibiotika

Alle Macrolide haben eine Dimethylaminogruppe gemeinsam, die auch der Angriffs-
punkt des Ozons ist. Die Ozonchemie tertidarer Amine ist aus friheren Untersuchun-
gen unserer Arbeitsgruppe gut bekannt [Mun00], [MunO1]. Fir das Trimethylamin
sind die Reaktionen in den Reaktionen (1)—(8) dargestellit.

CHy o, S g G
N-CHg ———> ©0-0-0-N-CH; ——“»> O=N-CHj
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\—> (I:HS
CN-CH; + 03¢
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N-CH; <—2> N-CHs
CHg ( CH (5) ‘OH + Oy
o GHe H H
- N-CH; ———» N-CH; + H-C=0 + H°
) CHa 8  CH

Die Bildung des N-Oxids ist der Hauptprozess, und eine Desmethylierung findet nur
zu einem Anteil von etwa 10% statt. Demnach darf man erwarten, dass auch die Re-
aktion des Ozons mit den Macroliden hauptsachlich zu deren N-Oxiden fuhrt, und
desmethylierte Macrolide nur in untergeordnetem Male entstehen sollten. Da alle
Macrolide als einzige ozonreaktive Funktion eine Dimethylaminogruppe enthalten,
war es ausreichend, sich auf einen Vertreter zu konzentrieren. Wegen seiner breiten
Anwendung und seiner besseren chemischen Stabilitat haben wir das Clarithromycin
als Vertreter dieser Gruppe gewahlt. Neben der Bestimmung der Reaktionskinetik
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und Aufklarung der Produkte, sollte gepruft werden, ob die Abbauprodukte noch eine
biologische Wirksamkeit zeigen. In der hier vorgelegten Darstellung muss nicht auf
alle Details eingegangen werden, da die Ergebnisse schon ausfuhrlich publiziert sind
[Lan06].

Als tertiares Amin liegt Clarithromycin in saurer und auch neutraler Losung weitge-
hend protoniert vor. Da Ozon rasch jedoch nur mit nicht-protonierten Aminen reagiert
(typische Geschwindigkeitskonstante: 10° M s™), sinkt unterhalb des pKa-Wertes die
beobachtete Geschwindigkeitskonstante um den Faktor 10 pro pH Einheit. Messun-
gen der Geschwindigkeit der Ozonzehrung als Funktion des pH (siehe Abbildung
6-14) erlaubt somit auf eine Reaktivitat bei pH 7 zu extrapolieren.

2,24

2,0

1,64

1,4

log(k/M™*s™)

1,24

10 T T T T T T T T T T T T T T
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Abbildung 6-14 Die beobachtete Geschwindigkeitskonstante der Reaktion von
Ozon mit Clarithromycin als Funktion des pH

Wenn die Gerade in Abbildung 6-14 auf pH 7 extrapoliert wird, erhalt man eine beo-
bachtete Geschwindigkeitskonstante von 10* M s™*. Dieser Wert stimmt gut mit dem
fur das Roxithromycin bestimmten Wert Gberein [Hub03].

Clarithromycin und seine Produkte wurden mittels HPLC partiell aufgetrennt und
massenspektrometrisch analysiert. Das Massenspektrum des Clarithromycin (MW
747 Da) mit Toluol als Protonenquelle ist durch ein intensives lon bei m/z = 748
(M+1) charakterisiert (siehe Abbildung 6-15). Des Weiteren wird die Abspaltung ei-
nes Zuckerbruchstlicks (Desosamin, Bildung von m/z = 590) beobachtet.
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Relative ion abundance in %

Abbildung 6-15 Massenspektrum des Clarithromycin mit Toluol als Protonenquelle

Auch in den Produkten findet sich das gleiche Muster (siehe Abbildung 6-16).
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Abbildung 6-16 Massenspektrum eines Gemischs der Ozonungsprodukte des Cla-
rithromycins mit Toluol als Protonenquelle. Clarithromycin-N-Oxid:
M+1 m/z = 764, desmethyliertes Clarithromycin: M+1 m/z = 734.

Das Clarithromycin-N-Oxid ist durch die M+1 bei m/z = 764, das desmethylierte Cla-
rithromycin durch die M+1 bei m/z = 734 charakterisiert. Die formelmaRige Darstel-
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lung der beiden Produkte findet sich in Abbildung 6-17.
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Abbildung 6-17 FormelmaRige Darstellung der Produkte des Clarithromycins

Das N-Oxid ist das Hauptprodukt, wie auch durch 'H-NMR gezeigt werden konnte
[Lan06]. Bei der Bildung des desmethylierten Clarithromycin entsteht als weiteres
Produkt Formaldehyd. Dieser lasst sich im Gegensatz zu den anderen Produkten
leicht quantifizieren. In zwei verschieden Proben wurde dessen Ausbeute zu 10%
bzw. 6.5% bestimmt. Das stimmt mit den friheren Untersuchungen am Trimethyl-
amin gut Uberein. Hier wurde eine Ausbeute von 9% gefunden [Mun00]. In Abbildung
6-17 ist als weiteres mdgliches Produkt desaminiertes Clarithromycin dargestellt.
Hierfur gibt es keine experimentelle Evidenz, und in der Publikation finden sich Ar-
gumente, warum dessen Ausbeute < 1% sein sollte [Lan06].

Fazit: Clarithromycin wurde hier beispielhaft fur die Gruppe der Macrolidantibiotika
untersucht. Der Reaktionsmechanismus zeigt, dass die hier gefundenen Ergebnisse
auf die anderen Macrolide Ubertragen werden konnen. Die hohe Geschwindigkeits-
konstante des Ozons bei pH 7 erlaubt auch unter Klarwerksbedingungen eine voll-
standige Eliminierung der Macrolide [Hub03], [Hub04], [Ter03]. Das dabei auch die
biologische Wirksamkeit vollkommen verloren geht, wird in Kapitel 9.6 gezeigt.
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6.9 Untersuchungen zu Diclofenac

Diclofenac (siehe Abbildung 6-18) ist eines der am haufigsten gebrauchten
Schmerzmittel.

OZQ—OH
CH, II—I Cl
N
Cl
Diclofenac

Abbildung 6-18 Chemische Struktur des Diclofenacs

Obwohl zur Kinetik [Hub03], [Vog04] und den Produkten [Vog04], [Zwi00] der Reakti-
on des Ozons mit Diclofenac eine Reihe von Publikationen erschienen sind, wird der
Mechanismus dieser Reaktion noch nicht verstanden. Schon allein Uber die Ge-
schwindigkeitskonstante der Ozonreaktion herrschen in der Literatur widerspruchli-
che Angaben. Wahrend die eine Gruppe angibt, dass die Geschwindigkeitskonstante
in der Nahe von 10° M s™ liegen miisse [Hub03], berichtet die andere Gruppe von
einer Geschwindigkeitskonstante von nur 1.8 x 10* M s™ [Vog04]. Ein Faktor von 20
ist zu hoch, als dass er untberpruft im Raume stehen bleiben kann. Auch besteht
keine Ubereinstimmung (ber den Angriffspunkt des Ozons. Zum einen wird ange-
nommen, dass der primare Angriffspunkt des Ozons der Stickstoff sei [Hub03]. Ba-
sierend auf der Beobachtung einer Vielzahl am Ring hydroxylierter Produkte (siehe
Abbildung 6-19) wurde andererseits beschlossen, dass die aromatischen Ringe die
primaren Angriffspunkt seien [Vog04].

5ib &g 858, 64
jg T B,

Abbildung 6-19 Ozonolyse von Diclofenac. Identifizierte Produkte nach [Vog04].
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Ein besonderes Interesse hat die Chloridbildung gefunden [Zwi00], [Vog04], da eine
Entchlorung chlorhaltiger Pharmaka/Pestizide meist mit einer Abnahme ihrer biologi-
schen Wirksamkeit verbunden ist. Wenngleich nicht nur durch die bisher bekannte
Produktpalette (Abbildung 6-19) evident ist, dass eine gute Zahl der Primarprodukte
noch Chlor enthalten, so wird dieses auch durch die berichtete Kinetik des Abbaus
des Diclofenacs und der Chloridbildung evident [Vog04]. Wenn kein Diclofenac mehr
nachzuweisen ist, ist die Choridbildung noch nicht abgeschlossen. Allerdings sind die
Daten nicht ausreichend, um weitergehende Schllisse ziehen zu kénnen. Bei einer
fortgesetzten Ozonung, das heil3t, wenn nicht nur das Diclofenac sondern auch seine
Produkte reagiert haben, werden bis zu 95% des gebundenen Chlors als Chlorid ge-
funden.

Kinetik der Reaktion von Diclofenac mit Ozon. Zur Geschwindigkeitskonstante des
Ozons mit dem Diclofenac liegen zwei um den Faktor 20 abweichende Werte vor (s.
oben). Wir haben daher die Geschwindigkeitskonstante mit der Stopped-Flow-
Methode erneut bestimmt. Da die Absorptionsspektren von Ozon (Amax = 260 nm, € =
3300 M cm™) und Diclofenac (Amax = 278 nm, € = 11000; siehe Abbildung 6-20) sich
stark Uberlappen und auch die Absorptionskoeffizienten sehr ahnlich sind, war es
nicht moglich, die Reaktion dadurch in eine Kinetik erster Ordnung zu treiben, dass
man eine der beiden Komponenten in groRem Uberschuss vorlegt.

0,8
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Abbildung 6-20 UV-Spektrum von Diclofenac (3.6 x 10° M) in Wasser

Da man bei der Bestimmung der Geschwindigkeitskonstante unter der Bedingung
der Kinetik pseudo-erster Ordnung die Uberschusskomponente (ber einen weiten
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Bereich variieren kann und die Halbwertzeit Uber den Reaktionsverlauf konstant
bleibt (d. h. die Konzentration der Unterschusskomponente muss nicht exakt bekannt
sein), kann die Geschwindigkeitskonstante sehr genau bestimmt werden. Unter den
hier vorliegenden Bedingungen muss die Geschwindigkeitskonstante jedoch aus ei-
ner Kinetik zweiter Ordnung (Ozonkonzentration = Diclofenakonzentration) extrahiert
werden. Da Ozonlésungen nicht stabil sind, sind derartige Experimente naturgemaf
mit einem sehr viel grolReren Fehler behaftet. Da in unseren Experimenten dieser
Fehler wahrscheinlich eine Abweichung um einen Faktor 2 vom exakten Wert nicht
Ubersteigt, erlaubt diese Versuchsanordnung zwischen den beiden berichteten Wer-
ten, 10 M s" und 1.8 x 10* M s, zu entscheiden. Das in Abbildung 6-21 gezeigte
Stopped-Flow-Experiment ergibt eine Geschwindigkeitskonstante von 5.5 x 10° M
s, Es ist in gutem Einklang mit der héheren der beiden berichteten Geschwindig-
keitskonstanten.
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~ X0 0 0
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[} t1 0.03389 +0.00253
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o
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o
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Abbildung 6-21 Reaktion von Diclofenac (90 uM) mit Ozon der annahernd gleichen
Konzentration. Die durchgezogene Kurve basiert auf einer Analyse
der Messdaten nach einer Kinetik zweiter Ordnung.

Bestimmung des Angriffspunkts des Ozons. In der Literatur wird zum einen postuliert,
dass das Diclofenac in seinen Reaktionen sich wie ein Amin verhalt, und das Ozon
am Stickstoff unter Bildung eines Ozonides reagiert [Reaktion (1)] [Mun01], [MunQO].
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Bei diesem Postulat wurde nicht realisiert, dass das Ozonid zum Aminylradikal und

zu Oz -Radikal zerfallen konnte [Reaktion (2)]. Da aus dem Ogz" -Radikal ein sehr

reaktives ‘OH-Radikal entsteht (O3 + H,O — "OH + O, + OH"), das seinerseits zu
einem weiteren Abbau des Diclofenacs beitragen kann, wird uns diese Frage weiter
unten noch im Detail interessieren.

Der Annahme eines Angriffs am Stickstoff steht die auf dem Auftreten hydroxylierter
Produkte basierende Auffassung gegenulber, dass die aromatischen Ringe der pri-
mare Angriffspunkt seien [Vog4]. Jedoch kann auch aus dieser Reaktion im Prinzip
ein Aminylradikal und ein "OH-Radikal entstehen [Reaktionen (3) und (4)].

COH COH COH
CH, H ¢l CH, H ¢l CH, . Gl
’
H
(4)
cl _o0-G cl cl

Die Bildung hydroxylierter Produkte kann aus dem gleichen Addukt Uber eine Elimi-
nierung von O, gedeutet werden [Reaktionen (5)—(7)].

COZH CO,H COz
CH2 H

S e G O

@) J

Co2

Die Geschwindigkeitskonstante der Reaktion von Ozon mit Aminen betragt typi-
scherweise 10° M s [Mun00]. Die Geschwindigkeitskonstante mit den aromati-
schen Ringen kann aufgrund des oben in Kapitel 6.2 beschriebenen Hammett-Plots
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abgeschatzt werden [Hoi83], [N6t06]. Der eine Ring ist durch die —CH»-CO,™ und die
—NHR Gruppen aktiviert. Der andere Ring ist zwar auch durch die -NHR Gruppe ak-
tiviert, jedoch die beiden —CI Substituenten deaktivieren ihn. Benzol hat eine Ge-
schwindigkeitskonstante von 2 M s™. Fiir unsere Abschatzung verwenden wir hier
einen p-Wert von —2,6 und o,.-Werte von —0,26 fur —CH3 (anstelle von —CH,-CO;")
und etwa —1,5 fur —-NHR (abgeschatzt) und fur —Cl einen Wert von +0,035 [Gor72].
Mit diesen Werten reagiert der reaktivere der beiden Ringe mit einer Geschwindig-
keitskonstante in der Nahe von 7,5 x 10* M s™ und der durch die beiden —CI Substi-
tuenten deaktivierte Ring mit einer Geschwindigkeitskonstante in der Nahe von 10*
M s™. Diese Abschatzung ist nicht sehr genau, aber die hier erhaltenen Werte sind
merklich geringer als der experimentell bestimmte Wert, und wir folgern, dass zumin-
dest zu hohen Teilen der Stickstoff der primare Angriffspunkt sein muss. Doch kann
nicht ausgeschlossen werden, dass auch die aromatischen Ringe vom Ozon ange-
griffen werden, wobei der durch Chlor substituierte Ring etwa 7,5-mal weniger reaktiv
sein sollte.

Nachweis der ‘OH-Radikal Bildung und Abschétzung der ‘OH-Radikal Ausbeute.
Wenn der Stickstoff der primare Angriffspunkt ist, sollten *OH-Radikale zu merklichen
Teilen gebildet werden. Mit fert-Butanol als "OH-Radikalfanger wurde, wie in Kapitel
6.3 beschrieben, die Ausbeute an Formaldehyd und 2-Hydroxy-2-methylpropanal
bestimmt. Aus diesen Daten errechnet sich eine "OH-Radikalausbeute von 55%.

Abbau des Diclofenacs durch Ozon. Der Uber HPLC bestimmte Abbau des Diclofe-
nacs ist in Abbildung 6-22 dargestellt.

c/cO

0,0 T T T T - T T T T T
0 1 2 3 4 5

mol O3 / mol Diclofenac

Abbildung 6-22 Abbau des Diclofenacs durch Ozon. Bestimmung mittels HPLC
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Die Abbaukinetik ist nicht linear mit der Ozonkonzentration. Dieses zeigt, dass die
Produkte eine merkliche Reaktivitat gegenuber dem Ozon haben mussen. Eine Tan-
gente durch die ersten Punkte deutet auf einen Ozonbedarf von etwa 2,5 Mol Ozon
pro abgebautes Diclofenac. Zum Teil kdnnte das auf eine nur partielle Abtrennung
der Diclofenacprodukte durch HPLC zurlckzufuhren sein (inadaquate Bestimmung
der Diclofenacabnahme). Da der Wert jedoch sehr hoch ist, muss auch eine Ozon-
zehrung Uber Aminyl- und Nitroxylradikale in Erwagung gezogen werden [Reaktionen
(8) und(9)] .

©

co © CO, co,®
CH H I H

2 . 2
2. Gl CH; O ol CH, . Cl
Co0 e O 22 (0
Cl (8) Cl (9) Cl
Chloridausbeute in der Reaktion von Diclofenac mit Ozon. Eines der wichtigen Pro-
dukte ist das Chlorid, da die Eliminierung von Chlorid ein wichtiger Schritt in Richtung

Detoxifizierung chlorhaltiger Verbindungen ist. Die Chloridausbeute als Funktion der
Ozonkonzentration ist in Abbildung 6-23 dargestellt.

[CI1/10°M

0'2'4'6'8'10'12'14
[0,]/10°M

Abbildung 6-23 Ozonolyse von Diclofenac. Bildung von CI™ als Funktion der Ozon-
konzentration.

Aus Abbildung 6-23 entnimmt man, dass die Chloridausbeute bei etwa 30% liegt.
Diclofenac enthalt 2 Chloratome. Der Chlormineralisierungsgrad ist demgemald nur
15%. In der Literatur war schon uUber die Chloridbildung bei der Ozonolyse berichtet
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worden. Dass die Chloridausbeute niedriger als der Abbau des Diclofenacs ist, wird
auch in der Bildung von chlorhaltigen Produkten widergespiegelt (siehe Abbildung
6-19).

In Gegenwart von tert-Butanol wird die Chloridausbeute in etwa halbiert (siehe
Abbildung 6-24).

30
250
20
2 .
I(T) J [ J [ ] Y
104
E [O,] =128 uyM
5 [Diclofenac] = 563 uM
0 T T T T T T T T T T T T T T T T

0 2 4 6 8 10 12 14 16
[t-BUuOH] / 10* M

Abbildung 6-24 Unterdruckung der Chloridbildung aus der Reaktion von Diclofenac
mit Ozon durch das Abfangen von ‘OH-Radikalen durch tert-
Butanol. Auftragung der Chloridkonzentration als Funktion der tert-
Butanol Konzentration ([O3] = 128 uM, [Diclofenac] = 563 uM).

Diese Beobachtung zeigt, dass es zwei Quellen fur die Chloridbildung gibt, die Chlo-
rideliminierung nach einem direkten Angriff von Ozon an dem Diclofenac und einen
Weg Uber ‘OH-Radikale. Der ,direkte Angriff* kann jedoch auch radikalische Prozes-
se beinhalten. Da der direkte Angriff des Ozons an dem chlorhaltigen Ring durch den
elektronenziehenden Einfluss der beiden Chlorsubstituenten stark erniedrigt ist, ist
ein Beitrag der primaren Radikalbildung, sozusagen das Gegenstuck zur ‘OH-
Radikalbildung, nicht sehr wahrscheinlich.

Der Mechanismus der Chloridbildung wird derzeit noch nicht verstanden, da die
dechlorierten Produkte sich bisher einer ldentifizierung entzogen haben. Nach
[Vog04] ist die Ausbeute des Produktes 4 in Abbildung 6-19 zu gering, um die hohe
Chlorideliminierung von 30% (bei der Annahme nur eines Chlorids pro Primar-
prozess) zu erklaren. Wenn im Zuge der Reaktionen jedoch chinoide Strukturen,
maoglicherweise ortho-chinoide Strukturen entstinden, ware nicht nur die Elimi-
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nierung beider Chlorsubstituenten aus einem Produkt denkbar, sondern auch die
grolde Schwierigkeit der analytischen Erfassung der Produkte erklarbar. Hinweise fur
die Komplexitat der Chlorideliminierung liefern unsere fruheren kinetischen Unter-
suchungen zur ‘OH-Radikalreaktion des Pentachlorphenols [Fan00] und die Unter-
suchungen zur Hydrolyse des verglichen mit den ortho-Chinonen sehr viel stabileren
Tetrachlor-para-benzochinons [Sar95]. Im Falle der ‘OH-radikalinduzierten De-
chlorierung des Pentachlorphenols gelang es uns nicht, die Produkte zu greifen. Die
Hydrolyse der nicht mit Chlor substituierten Chinone fuhrt zu den sogenannten Hu-
minstoffen, die auch nicht ndher charakterisiert werden konnten.

Das Aminylradikal. Das Aminylradikal sollte ein wichtiges Intermediat sein [Reaktio-
nen (1)-(4)] In Konkurrenz zu den Reaktionen mit sich selbst und mit anderen Radi-
kalen ist die B-Fragmentierung des Aminylradikals in Erwagung zu ziehen [Reaktion

(10)].

Bl e Bt Bl

Nach unseren quantenchemischen Rechnungen (durchgefihrt von Dr. Sergej Nau-
mov, IOM, Leipzig) ist diese Reaktion mit 40 kJ mol™” endotherm. Die Endothermizitat
dieser Reaktion ist nicht sehr hoch. Sie ist somit nicht auszuschlielRen, aber sie kann

nicht sehr schnell sein. Unter den Produkten wurde 2,6-Dichloranilin gefunden
[Vog04]. Dieses Produkt liele sich unschwer aus der B-Fragmentierungsreaktion
deuten, wenn man eine nachfolgende Hydrolyse der Schiffschen Base annimmt [Re-
aktion (11)].

Stickstoffzentrierte Radikale kdnnen durch Protonierung in ein Radikalkation Uberge-
hen [Son 06]. Dieses konnte im Falle des Diclofenacs in ein ‘OH-Adduktradikal um-
gewandelt werden [Reaktionen (12)und (13)].

902@ 902@ ICOZ@

CH, . ClI CH, . Cl CHy ,  Cl
N

Yy e o) P 0
cl (12) 4 cl (13) ; cl

Die hydroxylierten Produkte. In der Literatur wird die Bildung von drei hydroxylierten
Produkten beschrieben (siehe Abbildung 6-19). Wir haben diese Experimente wie-
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derholt, konnten jedoch nur zwei von diesen identifizieren. Es sollten dieses die bei-
den Hauptprodukte 1 und 2 sein (Hydroxylierung des aktivierten Rings).

Aus der Oxidation des ‘OH-Adduktradikals, welches aus dem Aminylradikal nach den
Reaktionen (12) und (13) gebildet werden kann, kénnten diese Produkte entstehen
[z. B. Reaktion (14)].

cOz° co,°2
CH, ,, Cl CH, Cl

H
0 et )
H
(14)
HO Cl HO Cl

Daneben ist auch noch eine direkte Route zu erwarten [Reaktion (15) und (16)]. Hin-
weise fur einen derartigen Reaktionstyp finden sich in den Reaktionen von Ozon mit
Phenol [Mvu03].

9029 9029 qoﬁ
CH, ,, Cl CHy ,, Cl CHy ,, Cl
15
cl (19) o cl 18 1o cl
O\O@

Auch die ‘OH-Radikale, die mit etwa 55% Ausbeute in der Ozonolyse des Diclofe-
nacs eine grol3e Rolle spielen, sollten Beitrage zur Hydroxylierung leisten [Mvu01].

Fazit: Das Diclofenac reagiert sehr rasch mit Ozon und wird daher auch unter Klar-
werksbedingungen sehr rasch abgebaut. Dennoch scheint die Abbaurate geringer zu
sein als man aufgrund der hohen Geschwindigkeitskonstante erwarten dirfte. Eine
durch Aminyl- und Nitroxylradikale induzierte Ozonzehrung wird von uns in Erwa-
gung gezogen. Bei der Reaktion von Diclofenac mit Ozon bilden sich ‘OH-Radikale
mit ca. 55% Ausbeute. Diese tragen wesentlich zur Chlorideliminierung bei. Das be-
deutet, dass unter Klarwerksbedingungen, bei denen die "‘OH-Radikale weitgehend
von der Wassermatrix abgefangen werden, dieser Beitrag entfallt. Damit wird im Pri-
marprozess pro Mol Ozon nur etwa 7% des gebundenen Chlors mineralisiert. In
Ubereinstimmung hiermit verbleiben nach dem vélligen Abbau des Diclofenacs durch
Ozon in destilliertem Wasser noch organische Chlorverbindungen [Vog04]. Uber die
Geschwindigkeitskonstanten dieser Verbindungen mit Ozon ist bisher noch nichts
bekannt. Unter den bisher bekannten Verbindungen (Abbildung 6-19), die wegen
ihrer vergleichsweise geringen Ausbeute nicht das gesamte Produktspektrum abde-
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cken, finden sich Phenole, die gleichermalien rasch abgebaut werden. Diese Verbin-
dungen stellen somit keine Probleme dar. Es verbleibt aber eine grof3e Unsicherheit
bezuglich der chlorierten Verbindungen und der weiteren nicht identifizierten Verbin-
dungen. Eine Untersuchung zu deren biologischen Wirksamkeit liegt noch nicht vor.

6.10 Untersuchungen zu Metoprolol

Metoprolol (siehe Abbildung 6-25) ist ein Betablocker.

OH H

oA _N__CH,
b
H3C\o/\/©/ CHs

Abbildung 6-25 FormelmaRige Darstellung des Metoprolols

Kinetik der Reaktion von Metoprolol mit Ozon. Metoprolol hat zwei ozonreaktive Stel-
len, den aromatischen Ring und die Aminogruppe. Letztere ist in neutraler Losung zu
etwa 99.99 % protoniert (pKa(Diethylamin) = 11), und in saurer bis neutraler Lésung
sollte Ozon mit Metoprolol weitgehend Uber eine Addition an den aromatischen Ring
reagieren.

Die Geschwindigkeitskonstante mit dem aromatischen Ring kann aus den Einflissen
der beiden Substituenten aus der Beziehung k/ko = p x op’ abgeschéatzt werden. Die
Methode ist in Kapitel 6.2 beschrieben. Mit ko = 2 M s™, p = -2,65 und op* Werten
von —0,648 fur die Etherfunktion und —0,064 fur die Alkylgruppe folgt eine Geschwin-
digkeitskonstante von 310 M s fiir eine Addition an den Ring. Eine direktere (ge-
nauere) Abschatzung, die die Fehler, die Uber die Ausgleichsgerade erzeugt werden,
nicht wirksam werden |af3t, folgt aus der Geschwindigkeitskonstante von Anisol (290
M" s und Ethylbenzol (14 M s™). Da Ethylbenzol 7-mal rascher als Benzol rea-
giert, darf nach dem obigen Ansatz der Anisolwert mit diesem Faktor multipliziert
werden. Danach sollte die Geschwindigkeitskonstante des Metoprolols in der Nahe
von 2030 M s™ liegen. Die genaue experimentelle Bestimmung Uber eine Reaktion
kinetisch nach pseudo-erster Ordnung mit einer Komponente in groRem Uberschuss
ist nicht moéglich, da sowohl Metoprolol als auch Ozon im gleichen Wellenlangenbe-
reich stark absorbieren (zum UV-Spektrum des Metoprolols siehe Abbildung 6-26).
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Abbildung 6-26 UV-Spektrum des Metoprolols (5 x 10° M) in Wasser bei pH 7

So muss diese Geschwindigkeitskonstante Uber eine Kinetik zweiter Ordnung mit
gleichen Ozon- und Metoprololkonzentrationen bestimmt werden. Diese Methode ist
mit einem vergleichsweise gro3en Fehler (>20%) behaftet. Da gemal unserer oben
erwahnten Abschatzung die Geschwindigkeitskonstante der Reaktion mit dem Ring
in der Nahe von 2000 M s™ sehr rasch ist, kdnnen bei konventioneller UV-Spektro-
skopie im Time-Drive-Mode nur niedere Konzentrationen umgesetzt werden, da die
Reaktion sonst zu rasch wird. Bei einer Metoprololkonzentration von 1.5 x 10° M und
der gleichen Ozonkonzentration betragt die erste Halbwertszeit 24 s (siehe
Abbildung 6-27), und aus diesem Wert folgt eine Geschwindigkeitskonstante von
2700 M s™". Diese Geschwindigkeitskonstante ist nicht sehr exakt, da wir bei ihrer
Ermittlung an die Grenzen der Stabilitdt und Auflésung des UV-Spektrometers sto-
Ren.
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Abbildung 6-27 Kinetik der Abnahme der UV-Absorption bei 260 nm bei der Reakti-
on von Metoprolol mit Ozon (jeweils 1.5 x 107 M). Die durchgezo-
gene Kurve ist eine Anpassung gemal} einer Kinetik zweiter Ord-
nung.

Diese Experimente waren bei pH 3 durchgefihrt worden. Bei diesem pH ist der
Stickstoff so weitgehend protoniert (>99.999%), dass die Reaktion des nicht-
protonierten Stickstoffs mit dem Ozon vernachlassigt werden kann. Unter der An-
nahme, dass das Metoprolol, wenn der Stickstoff nicht protoniert ist, die gleiche Ge-
schwindigkeitskonstante zeigen sollte wie das Diethylamin (k = 1 x 10° M" s™;
[Mun00] und den gleichen pH hat wie dieses (pK, = 11), kann man die Geschwindig-
keitskonstante des Metoprolols mit dem Ozon als Funktion des pH berechnen. Die

Ergebnisse sind in Abbildung 6-28 dargestellt.
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Abbildung 6-28 Abschatzung des Verlaufs der Geschwindigkeitskonstante des Me-
toprolols mit dem Ozon als Funktion des pH. Die Geschwindigkeits-
konstante ist logarithmisch aufgetragen.

Aus dieser Abschatzung folgt, dass bei pH 7 die Reaktion des Ozons mit dem Me-
toprolol praktisch nur Uber eine Addition an den Ring verlauft. In alkalischer Losung
sollte jedoch die Reaktion durch eine Addition an den Stickstoff verlaufen, bei pH 9
schon dominierend. Diese sollte wie beim Diclofenac zu einer Bildung von "OH-
Radikalen fuhren. Als Monitor dieser haben wir die Formaldehydbildung in Gegen-
wart eines groen Uberschusses an tert-Butanol gewanhlt. Hier wurde die photometri-
sche Bestimmung nach Hantzsch einer Derivatisierung mit 2,4-Dinitrophenylhydrazin
vorgezogen, da die Ozonbildung (s. unten) Schwierigkeiten mit der Chromatographie
erwarten lie. Die Formaldehydmessungen nach Hantzsch sind in Abbildung 6-29
dargestellt.
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Abbildung 6-29 Formaldehydbildung (photometrisch nach Hantzsch) aus der Reak-
tion von Metoprolol mit Ozon bei pH 11

Aus Abbildung 6-29 entnimmt man, dass bei pH 11 ‘OH-Radikale zu hohen Anteilen
gebildet werden. Aus den dort gezeigten Daten wird unter der Annahme von 30-35%
Formaldehyd aus der Reaktion von ‘OH-Radikalen mit tert-Butanol zu 83-97% be-
rechnet. Dieser Wert ist sicher zu hoch. Wie beim Diclofenac gezeigt, ist auch hier zu
erwarten, dass die Aminylradikale (des Metoprolols) in die Termination der Peroxyl-
radikale des fert-Butanols eingreifen und so die Formaldehydausbeute nach oben
treiben. Beim Diclofenac war der Formaldehydwert gegenluber der Referenz um ei-
nen Faktor 1,6 erhoht. Nimmt man auch fir das Metoprolol diesen Faktor an, so er-
halt man eine "OH-Ausbeute von etwa 56%, in der Nahe des fur das Diclofenac be-
stimmten Wertes. Bei dieser grolen Spannweite ist es notig, dass fur eine genauere
Ermittlung der ‘OH-Radikalausbeute auch das 2-Hydroxy-2-methylpropanal bestimmt
werden muss.

Bei pH 3 und auch bei pH 7 liegt die Formaldehydbildung unter der Nachweisgrenze.
Dieses ist in gutem Einklang mit der oben beschriebenen Abschatzung der pH-
Abhangigkeit der Kompetition zwischen einer Addition an den Ring und einer Reakti-
on am Stickstoff. Sowohl bei pH 3 als auch bei pH 7 dominiert die Addition an den
Ring, und nur bei pH > 8 wird die (zu "OH-Radikalen fuhrende) Reaktion am Stickstoff
von Bedeutung.

Abbau von Metoprolol durch Ozon und Bildung von Produkten. Das Metoprolol kann
durch HPLC von prominenten Produkten getrennt werden (siehe Abbildung 6-30).
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Abbildung 6-30 Chomatographische Trennung von Metoprolol und seinen Produk-
ten Uber HPLC auf einer RP-18-Saule (Laufmittel Aceto-
nitril/Phosphatpuffer (0,05 M) pH 4,5 3:4). Ozonung bei pH 7. Me-
toprolol hat eine Retentionszeit von 7.89 min.

Das erlaubt eine Abschatzung des Abbaus des Metoprolols als Funktion desOzon-/
Metoprolol-Verhaltnisses unter der Annahme, dass keine bei der Detektionswel-
lenlange absorbierenden Produkte unter dem Metoprololpeak verborgen sind (siehe
Abbildung 6-31).
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Abbildung 6-31 Abbau von Metoprolol als Funktion des Ozon-/Metoprolol-
Verhaltnisses bei pH 7 in Abwesenheit (offene Kreise) und Gegen-
wart eines hohen Uberschusses an tert-Butanol (gefilllite Kreise).
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Die Kurve ist eine exponentielle Anpassung durch die Daten in Ab-
wesenheit von tert-Butanol.

Aus dieser Abbildung entnimmt man, dass tert-Butanol keinen merklichen Einfluss
auf den Abbau des Metoprolols hat. Das bedeutet, dass bei diesem pH "OH-Radikale
noch keine Rolle spielen. Das ist in guter Ubereinstimmung mit der Tatsache, dass in
Anwesenheit eines groen Uberschusses an tert-Butanol kein Formaldehyd entsteht.

Aus dem exponentiell verlaufenden Abbau folgt, dass auch die Produkte des Me-
toprolols mit Ozon reagieren und zwar mit einer Geschwindigkeitskonstante die ho-
her als oder vergleichbar mit der des Metoprolols ist. Das wuirde erklaren, warum bei
einer Ozonkonzentration gleich der des Metoprolols der Abbau des Metoprolols bei
nur etwa 30% liegt. Allerdings kann nicht ausgeschlossen werden, dass die HPLC
Trennung unvollstandig ist, und unter dem Metoprololpeak sich weitere Produkte
verbergen. Dann ware der Abbaugrad des Metoprolols hoher als in Abbildung 6-32
dargestellt.

Aus Abbildung 6-32 entnimmt man, dass bei der Umsetzung von Metoprolol mit
Ozon zwei prominente Produkte sich durch HPLC von Metoprolol abtrennen lassen.
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Abbildung 6-32 Abbau von Metoprolol (geflllte Kreise, Retentionszeit 7,83 min) und
Bildung der Produkte mit den Retentionszeiten 6,75 min (gefullte
Dreiecke) und Retentionszeit 9,12 min (offene Kreise). Konzentrati-
onen in Flacheneinheiten (bei 274 nm).
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Das Produkt mit der Retentionszeit von 6,75 min ist moglicherweise polarer als das
Metoprolol (kurzere Retentionszeit im wasserhaltigen Laufmittel) und hat einen hohe-
ren Absorptionskoeffizienten bei 274 nm als das Metoprolol. Dieses ware mit der Bil-
dung eines Phenols vereinbar. Die Tatsache, dass es sich bis zu hohen Ozonkon-
zentrationen aufbaut, spricht gegen diese Deutung, da Phenole gegentber Ozon
eine mehr als 100-fache Geschwindigkeitskonstante haben. Weitere Hinweise, dass
es sich hier nicht um ein Phenol handelt, liefert das UV-Spektrum dieses Produkts
(Abbildung 6-33).

20 - 20
. 6,76 Min
Metoprolol Abbau, MTO-15

200 220 240 260 280 300 320
nm

Abbildung 6-33 UV-Spektrum des Metoprololprodukts mit der Retentionszeit von
6.75 min

Aromaten zeichnen sich durch einen verbotenen langwelligen Ubergang geringer
Intensitat in der Nahe von 260-280 nm und einen erlaubten Ubergang hoher Intensi-
tat in der Nahe von 200-230 nm aus. Im UV-Spektrum des Metoprololprodukts mit
der Retentionszeit von 6,75 min sind die langwellige und die kurwellige Absorption
etwa gleich intensiv. Das konnte auf ein Cyclohexadienon hindeuten, dessen Bildung
gemal’ Reaktionen (1)-(3) moglich ware.
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Das UV-Spektrum des Produkts mit einer Retentionszeit von 9,1 min (Abbildung
6-34) ahnelt dem des Metoprolols (Abbildung 6-26).
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Abbildung 6-34 UV-Spektrum des Metoprololprodukts mit der Retentionszeit von 9.1
min.

Das bedeutet, dass der aromatische Ring intakt geblieben ist. Details der Struktur
konnen aus dem UV-Spektrum nicht abgeleitet werden. Fur ein Phenol baut es sich
zu stark auf, so dass eine Hydroxylierung des Rings nicht wahrscheinlich ist. Klarheit
Uber diese beiden wichtigen Produkte konnte eine HPLC/MS Analyse schaffen.

Fazit: Metoprolol lasst sich aufgrund seiner hohen Geschwindigkeitskonstante auch
im Abwasser gut abbauen. Das Ozonungsprodukt mit der Retentionszeit von 6,75
min reagiert offensichtlich langsamer als Metoprolol selbst, jedoch kann aus den Da-
ten in Abbildung 6-32 abgeschatzt werden, dass die Geschwindigkeitskonstante nur
ein Viertel der des Metoprolols sein sollte. Damit wird auch dieses Produkt im Ab-
wasser gut abgebaut. Ahnliches kann fiir das Produkt mit einer Retentionszeit von
9,12 min angenommen werden.
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6.11 Untersuchungen zu Clofibrinsdure

Clofibrinsaure (siehe Abbildung 6-35) wurde als Lipidhemmer eingesetzt, ist als Me-
dikament aber nicht mehr zugelassen.

CH3 0]

| 4
C|@o—g—d\ on
3

CH

Abbildung 6-35 FormelmaRige Darstellung von Clofibrinsaure

Abschétzung und Messung der Geschwindigkeitskonstante von Clofibrinsdure mit
Ozon. Die Clofibrinsaure ist ein aromatischer Ether, welcher durch den para-
standigen Chlorsubstituenten in seiner Reaktivitat gegeniber dem Ozon deaktiviert
ist (Faktor 2,7 in der Geschwindigkeitskonstante). Nimmt man fur einen typischen
aromatischen Ether die Geschwindigkeitskonstante des Anisols (k = 290 M s™),
wirde man eine Geschwindigkeitskonstante in der Nahe von 110 M s erwarten.
Wir haben versucht, die Geschwindigkeitskonstante mit Hilfe der Stopped-Flow-
Methode zu bestimmen. Um diese Messung uber eine Kinetik pseudo-erster Ord-
nung bestimmen zu kénnen, steht uns wegen der merklichen Absorption der Clo-
fibrinsaure bei 260 nm (siehe Abbildung 6-36) nur ein geringes Konzentrationsfenster
zur Verfiigung, da bei niedrigen Konzentrationen, die Anderungen der UV-Absorption
wegen der Bildung eines in diesem Bereich stark absorbierenden Zwischenprodukts
(siehe Abbildung 6-37) die Kinetik nicht nach erster Ordnung verlauft. Bei einer Clo-
fibrinsdurekonzentration von 2 mM beobachtet man jedoch eine Abnahme erster
Ordnung (Abbildung 6-38).
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220 230 240 250 260 270 280 290 300
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Abbildung 6-36 UV-Spektrum der Clofibrinsaure (3 x 10° M)
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Abbildung 6-37 Kinetik der Absorptionsanderung bei 260 nm einer Clofibrinsaurelo-
sung (5 x 10* M) mit einem Unterschuss an Ozon gemessen mit
der Stopped-Flow-Methode.
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Abbildung 6-38 Kinetik der Absorptionsanderung bei 260 nm einer Clofibrinsaureld-
sung (2 x 10° M) mit einem Unterschuss an Ozon gemessen mit
der Stopped-Flow-Methode.

Aus diesen Daten resultiert eine Geschwindigkeitskonstante von 690 M™ s™. Diese
ist merklich héher als die Abschatzung, und es ist nicht ausgeschlossen, dass eine
Verunreinigung in der GroRenordnung von 1% und einer Geschwindigkeitskonstante
von 7 x 10* M s diese unerwartet hohe Geschwindigkeitskonstante vortauscht. In
der Literatur findet sich ein Wert von <20 M s™ [Hub05]. Dieser niedrige Wert steht
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im Widerspruch zu der Tatsache, dass Clofibrinsaure im Abwasser recht gut abge-
baut wird. Wir geben daher der Abschatzung ein hohes Gewicht.

Chloridbildung. Bei der Ozonung von Clofibrinsaure wird Chlorid in einer Ausbeute
von etwa 35% eliminiert (siehe Abbildung 6-39).
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Abbildung 6-39 Choridbildung bei der Ozonung von Clofibrinsaure

Das ist merklich mehr, als bei den anderen hier untersuchten chlorhaltigen Verbin-
dungen beobachtet wurde. Der Grund hierfir kdnnte sein, dass der Chlorsubstituent
in para-Stellung zur Etherfunktion steht. Beim Diclofenac waren die beiden Chlor-
substituenten im nicht-aktivierten Ring und im Triclosan ist der relevante Chlorsubsti-
tuent in meta-Stellung zur Phenolatgruppe. Das elektrophile Ozon tritt in die para-
und ortho-Stellungen der aktivierenden Substituenten ein.

Fazit: Fur die Geschwindigkeitskonstante der Clofibrinsdure mit dem Ozon liegen
drei Werte mit einer Spannweite von <20 bis 690 M s™ vor. Wir nehmen an, dass
unsere Abschatzung mit etwa 100 M s™ dem wahren Wert am nachsten kommt. Die
Chloridausbeute mit etwa 35% ist hoch, so dass der Abbau zumindest zu einer merk-
lichen Detoxifizierung fUhren sollte.
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6.12 Untersuchungen zu den Estrogenen

Die Untersuchungen zu den Estrogenen konnten entfallen, da eine ausgezeichnete
Arbeit zu diesem Thema unterdessen erschienen ist [Hub04]. Diese zeigt, dass die
Estrogene, die alle eine Phenolfunktion als ozonreaktive Gruppe haben, rasch abge-
baut werden. Dieses war zu erwarten. Interessant ist jedoch, dass sich nach der
Ozonung zu geringen Anteilen (ca. 3%) die Estrogene zurlckbilden. Dieses ist dar-
auf zurtckzufuhren, dass bei der Ozonung der Phenoxylradikale und O,~ Radikale
gebildet werden. Deren Kombination flhrt zu (ozonrefraktaren) Hydroperoxiden, die
unter Sauerstoffeliminierung langsam wieder in das Estrogen uUbergehen. Der Me-
chanismus dieser Reaktion war von uns in einer friheren Arbeit an einer Modellver-
bindung im Detail untersucht worden [dAIOOQ].

Fazit: Aufgrund ihrer hohen Geschwindigkeitskonstante werden die Estrogene auch
im Abwasser durch Ozon rasch abgebaut. Der Abbau ist mit einem Verlust ihrer bio-
logischen Aktivitat verbunden. Die marginale Ruckbildung von 3% andert nichts an
dieser Aussage.

6.13 Untersuchungen zu Tris-(1-chloro-2-propyl)-phosphat (TCPP)

TCPP ist ein chlorhaltiger, aliphatischer Phosphorsaureester (siehe Abbildung 6-40),
der als Weichmacher mit flammhemmenden und bioziden Eigenschaften z.B. in
Kunststoffen, Lacken, Teppichen, Polster- und Bezugsstoffen dient.

CI—CH, O  CHy
H-C-0—P-0-C—CH,
CH; O H Cl
HyC—C—CH,

H Cl

Abbildung 6-40 FormelmaRige Darstellung von TCPP

Aufgrund der bekannten Geschwindigkeitskonstanten von Aliphaten mit Ozon
[Net88], lasst die chemische Struktur des TCPPs nur eine sehr geringe Reaktivitat
gegenuber Ozon erwarten, und die Loslichkeit von TCPP in Wasser ist zu gering, um
diese geringe Reaktivitat gegenuiber dem konkurrierenden intrinsischen Ozonzerfall
bestimmen zu konnen. In Kapitel 6.14 werden Daten prasentiert, die zeigen, dass die
Abschatzung einer sehr geringen Ozonreaktivitat (k < 1 M s™) richtig ist. Fiir einen
Abbau von Mikroverunreinigungen im Abwasser durch Ozon werden Geschwindig-
keitskonstanten von mindestens 100 M s™! benétigt.

95



Fazit: TCCP sollte im Abwasser durch Ozon nicht oder nur auf3erst langsam abge-
baut werden. Fur den Abbau kame dann im Wesentlichen die "‘OH-Radikalroute in
Frage.

6.14 Untersuchungen zu Tributylphosphat

Das Tri-n-butylphosphat (TBT) ist eine rein aliphatische Verbindung und sollte durch
Ozon nur sehr langsam abgebaut werden. So reagiert tert-Butanol, welches nur Uber
primare Wasserstoffe (Methylgruppen) verfugt mit einer Geschwindigkeitskonstante
von nur 1,3 x 10° M s [Net88] (die OH-Gruppe reagiert nicht mit dem Ozon). Akti-
vierte sekundare Wasserstoffe (aktivierte Methylengruppen), wie sie z. B. im Ethanol
vorliegen, reagieren mit 0,45 M" s™. Aktivierte tertidfre Wasserstoffe (aktivierte
Methingruppen) reagieren mit 2 M s™, wie man aus der Geschwindigkeitskonstante
des 2-Propanols abschatzen darf. Die Phosphatgruppe gehdrt nicht zu den Funktio-
nen, die elektrophile Reaktionen fordern [Sch95]. So sind flr das TBT neun nicht-
aktivierte Methylengruppen als Reaktionspartner des Ozons in Betracht zu ziehen.
Trotz der gro3en Zahl an reaktiven Partnern muss die Geschwindigkeitskonstante
gering sein. Das zeigen auch unsere Experimente.

Verdinnte wassrige TBP Losungen in Gegenwart von tert-Butanol wurden einer ge-
sattigten Ozonldsung zugesetzt und die Ozonung aufrechterhalten. In zeitlichen Ab-
standen wurde eine Probe gezogen und das Ozon durch Thiosulfat zerstort. Die ver-
bliebene TBP-Menge wurde durch die INFU (Dortmund) bestimmt. Aus den in
Abbildung 6-41 gezeigten Daten errechnet man unter der Annahme, dass bei der
Ozonung eine Ozonkonzentration von 3 X 10* M aufrechterhalten wurde, eine Ge-
schwindigkeitskonstante von 0,8 M™ s™.
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Abbildung 6-41 Abbau von Tri-n-butylphosphat durch Ozon in wassriger Lésung.
Ozonkonzentration etwa 3 x 10 M. Die durchgelegte Kurve ist eine
Anpassung gemal einer Kinetik erster Ordnung.

In einem anderen Experiment wurde eine praktisch gesattigte Losung von TBP mit
einer sauren Ozonstarkldsung versetzt und der Ozonabbau bei 260 nm verfolgt. Un-
ter diesen Bedingungen war die TBP-Konzentration 5 x 10 M und die Ozonkonzent-
ration 1,2 x 10 M, so dass das TBP im Uberschuss vorlag. Aus den Daten, die in
Abbildung 6-42 gezeigt sind, errechnet sich eine Geschwindigkeitskonstante von 3,5
M s™. Dieser beinhaltet auch noch die intrinsische Ozonzehrung unter diesen expe-
rimentellen Bedingungen und muss als obere Grenze der echten Geschwindigkeits-
konstante angesehen werden.

57



0,45 ]
0,40
0,35
0,30
0,25
0,20
0,15

Absorption bei 260 nm

0,10 ]
0,05 ]

0,00 - T T T T T T T T T LI T T T T T
0 20 40 60 80 100 120 140 160
Zeit / min

Abbildung 6-42 Ozonzehrung einer TBP-Lésung pH 2 (5 x 10 M). Die durchgelegte
Kurve ist eine Anpassung gemal einer Kinetik erster Ordnung.

Um die oben erhaltenen Daten zu erharten, wurden weitere Experimente mit dem
sehr viel besser wasserloslichen Triethylphosphat gemacht. In Abbildung 6-43 und
Abbildung 6-44 ist die Ozonzehrung zweier Triethylphosphatlésungen (0.006 M und
0.05 M) dargestellt.
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Abbildung 6-43 Ozonzehrung einer Triethylphosphat Lésung pH 2 (6,6 x 10° M).
Die durchgelegte Kurve ist eine Anpassung gemaf einer Kinetik
erster Ordnung.
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Abbildung 6-44 Ozonzehrung einer Triethylphosphat-Losung (0,05 M) pH 2. Die
durchgelegte Kurve ist eine Anpassung gemal einer Kinetik erster
Ordnung.

Obwohl in den Experimenten der Abbildung 6-44 die Triethylphosphatkonzentration
eine Grdolenordnung héher war als in denen der Abbildung 6-43, wurde eine identi-
sche Ozonzehrungsrate beobachtet. Das bedeutet, dass wir es hier nur mit der in-
trinsischen Ozonzehrung und nicht mit einer Reaktion des Ozons mit dem
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Triethylphosphat zu tun haben. Aus den Daten der hoheren Triethylphosphatkon-
zentration errechnet man, dass die Geschwindigkeitskonstante dieses Phosphats mit
dem Ozon sehr viel geringer als 0.013 M s™" sein muss.

Die hier berichteten Geschwindigkeitskonstanten sind zu niedrig, als dass der Abbau
von TBP und anderer Phosphate (s. Kapitel 6.13) durch die direkte Einwirkung von
Ozon im Abwasser eine Rolle spielen konnte. Da diese Verbindungen jedoch eine
hohe Geschwindigkeitskonstante gegenuber "‘OH-Radikalen haben, kann im Abwas-
ser ihre Konzentration Uber die ‘OH-Route dennoch etwas reduziert werden. Das gilt
insbesondere fur das TBP, flr welches eine ‘OH-Radikal Geschwindigkeitskonstante
von 1 x 10" M s berichtet wurde [Bux88].

6.15 Untersuchungen zum Di(2-ethylhexyl)phthalat (DEHP)

Di(2-ethylhexyl)phthalat (DEHP) (siehe Abbildung 6-45) dient als Weichmacher flr
viele Produkte, deren Basis technische Polymere sind. Im PVC kann der DEHP An-

teil bis zu 50% betragen.
O
o~
O
I \/t/\
Abbildung 6-45 FormelmaRige Darstellung von DEHP

Abschétzung der Geschwindigkeitskonstante von DEHP mit Ozon. In Kapitel 6.2 ha-
ben wir einen Weg dargestellt, wie mit Hilfe von Substituentenparametern die Ge-
schwindigkeitskonstante relativ genau abgeschatzt werden kann. Die Esterfunktion
ist mit o," Wert von 0.489 stark elektronenziehend [Gor72]. Da hier zwei Esterfunkti-
onen auf den Benzolring einwirken, wird dessen Reaktivitat gegenuber Ozon stark
erniedrigt. Mit ko = 2 M s und p = -2.6 errechnet man gemaR der Formel klko = p x
o," eine Geschwindigkeitskonstante fiir das DEHP von nur k =6 x 10°M" s™'. Auch
die Alkylgruppen kénnen zur Ozonreaktivitat nur wenig beitragen, wie aus den be-
kannten Geschwindigkeitskonstanten aliphatischer Verbindungen und unseren eige-
nen Messungen zum Tributylphosphat (Kapitel 6.14) folgt. Damit ist die Reaktivitat
des DEHP gegenuber Ozon so gering, dass ein Abbau im Abwasser durch Ozon
nicht in Betracht gezogen werden kann. Ein (partieller) Abbau durch die ‘OH-
Radikalroute ist jedoch mdglich, da die Geschwindigkeitskonstante des DEHPs mit
den "OH-Radikalen hoch sein sollte (in der Ndhe von 5 x 10° M s™).
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Die geplanten Abbauexperimente konnten wegen der extrem geringen Loslichkeit
des DEHPs in Wasser nicht durchgefuhrt werden. Deren Ergebnisse waren jedoch
fur das Projekt nicht relevant gewesen, da die Ozonreaktion mit dem DEHP im Ab-
wasser nicht stattfindet.

Fazit: Wegen seiner geringen Geschwindigkeitskonstante kann DEHP durch einen
direkten Angriff von Ozon im Abwasser nicht abgebaut werden. Ein Abbau uber die
"OH-Radikalroute ist denkbar.

6.16 Untersuchungen an zinnorganischen Verbindungen

Tributylzinn (TBT) wurde und wird zum Teil noch als Fungizid als Holzschutzmittel, in
der Textilindustrie und zur Stabilisierung von Anstrichen genutzt. Seit 1993 ist seine
Verwendung als Zusatzstoff in der Textilindustrie nicht mehr zugelassen, und seine
Anwendung als Antifoulingmittel stark begrenzt. In anderen Landern, z. B. in China,
gibt es eine derartige Gesetzgebung derzeit (noch) nicht [Gao06]. Mit Ausnahme von
in Tetrachlorkohlenstoff bestimmten Geschwindigkeitskonstanten [Tar93] ist Uber die
Ozonolyse des TBTs und anderer zinnorganischer Verbindungen nichts bekannt.

In wassriger Losung liegt TBT-Cl weitgehend dissoziiert vor [Reaktion (1)] [Jan63],
wobei es praktisch nicht hydrolysiert [Reaktion (2)]. Bei einer Hydrolyse musste der
pH sinken.

BusSnCl + H,0 — BusSn® + CI (1)
BusSNCl + H,O —> BusSnOH + H* + CI° 2)
BusSnOH + H" —> BU3SI’1+ + H,O (3)

Da beim TBT-CI dieser selbst bei 1 mM nur gering sinkt, muss hier die Hydrolyse <
5% betragen (Tabelle 6-4). Der pH blieb Uber mehrere Wochen stabil, so dass auch
keine langsame Hydrolyse (z. B. unter Aggregation) zu beobachten war.
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Tabelle 6-4 Hydrolyse von Tributylzinnchlorid, Dibutylzinndichlorid und Monobutyl-
zinntrichlorid Uber pH-Anderungen abgeschétzt.

Butylzinnverbindung Konzentration |pH [H] /M Hydrolysegrad
Tributylzinnchlorid 1x10*M 514  |0.72x 107 7%

1x10° M 447 |3.4x10° 3.4%
Dibutylzinnchlorid 1x10*M 3.9 1.26 x 10™ 63%

1x10° M 3.01 |0.98x10* 49%
Monobutyltinnchlorid 1x10°M 439 [4.07x10° 135%

1x10* M 334 457 x10* 152%

1x10° M 265 [2.24x10° 75%

Im Gegensatz hierzu hydrolysiert DBT-CI, merklich (50-60%), und MTB-Cl; ist prak-
tisch vollig hydrolysiert (Tabelle 6-4). Kationen mit einer hoheren Ladungszahl hydro-
lysieren haufig leichter als die entsprechenden Kationen mit niedrigerer Ladungszanhl
(z. B. Fe**/Fe** oder Cu®*/Cu?* [Ula00)).

Die Geschwindigkeitskonstante von Ozon mit TBT-CI in wéssriger Lésung. In wassri-
ger Losung sind 1 mM TBT-CI Uber Wochen stabil. Bei pH 3 wird die Selbstzerset-
zung des Ozons schon so langsam, dass sein intrinsischer Zerfall gering gegenuber
der Reaktion mit dem TBT ist. Unter diesen Bedingungen zerfallt das Ozon nach ei-
ner Kinetik erster Ordnung. Ein Beispiel ist in Abbildung 6-46 gezeigt. Bei einer Auf-
tragung von 1/t gegen die TBT-Konzentration erhalt man eine Gerade (siehe
Abbildung 6-47), aus deren Steigung die Geschwindigkeitskonstante von TBT mit
dem Ozon erhalten wird. Der sehr geringe Achsenabschnitt spiegelt den intrinsischen
Ozonzerfall wider.

62



. . ; .
0 100 200 300 400
time /s

Abbildung 6-46 Ozonabbau, gemessen bei 260 nm, einer wassrigen Losung von
TBT-CI (1 mM) bei pH 3. Die durch die Messwerte gelegte Kurve ist
eine Anpassung gemal einer Kinetik erster Ordnung.
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Abbildung 6-47 Reaktion von Ozon mit TBT-Cl in wassriger Losung bei pH 3. Der
Kehrwert der ersten Halbwertszeit des Ozonzerfalls, gemessen bei
260 nm, ist gegen die TBT-CI Konzentration aufgetragen. Die Ge-
rade ist eine lineare Anpassung durch die Daten.

Aus diesen Daten wird fur das durch Wasser solvatisierte TBT-Kation ein Wert von
7.2 M s erhalten. Dieser Wert liegt in dem Bereich, in dem die Geschwindigkeits-
konstanten einer Reihe von TBT-Verbindungen, die in Tetrachlorkohlenstoff be-
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stimmt wurden (TBT-Cl 0.6 M s™'; TBT-NOs: 2.2 M s, (TBT),0: 10 M s', TBT-
H,PO4: 15 M s7") [Tar93].

In weiteren Experimenten wurde der Abbau von (TBT),O durch Ozon bei pH 7 be-
stimmt. Da die Léslichkeit von (TBT),O in Wasser sehr gering ist, wurde es in tert-
Butanol geldst und diese Losung dem Ozonwasser zugesetzt. Durch das tert-Butanol
wird zudem ein Beitrag von "OH-Radikalen zum Abbau des (TBT),O unterdrickt. Die
Ozonkonzentration wurde durch eine kontinuierliche Begasung aufrechterhalten. In
gewissen Zeitabstanden wurden Proben gezogen und das verbliebene Ozon durch
Thiosulfat zerstort. Die TBT-Konzentrationen wurden in Duisburg, und da dort noch
keine Erfahrung in der TBT Analytik vorlag, auch von einem zertifizierten Labor (GA-
LAP, Hamburg) bestimmt. Die beiden Datensatze stimmen sehr gut Uberein. In
Abbildung 6-48 sind sie gemal einer Kinetik erster Ordnung als log(c/co) gegen die
Reaktionszeit aufgetragen.
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Abbildung 6-48 Abbau von (TBT),O durch Ozon in wassriger Lésung bei pH 7 in
Gegenwart von tert-Butanol, welches einen Beitrag von °‘OH-
Radikalen unterdrickt. Auftragung von In([TBT)/[TBT]o) gegen die
Zeit. Die Gerade ist eine lineare Anpassung durch die Daten.

Mit einer Ozonkonzentration von (2-3) x 10 M, die unter diesen Bedingungen typi-
scherweise herrschen, folgt aus diesen Daten eine Geschwindigkeitskonstante von
(4-6) M s, Dieser Wert ist in der Nahe des Wertes fiir das TBT-Kation, welcher
oben zu 7.2 M s bestimmt wurde.

Entsprechende Experimente wie die in Abbildung 6-48 gezeigten wurden auch fir
das DBT-CI, durchgefuhrt. Die Halbwertszeit fur das DBT war eine Stunde. Damit ist
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seine Geschwindigkeitskonstante mit dem Ozon eine GrofRenordnung geringer (k =
0.5-0.7 M' s7) als die des TBT. In Tetrachlorkohlenstoff reagieren die DBT-
Verbindungen ebenfalls eine GroRenordnung langsamer und die MTB-Verbindungen
sind nochmals um eine GroéfRenordnung weniger reaktiv.

Daraus folgt, dass das DBT, welches sich bei der Ozonolyse des TBT bildet, bei mo-
deraten TBT-Umsatzen noch nicht merklich abgebaut wird. Das ist von Bedeutung
bei der Analyse der "H MNR Spektren, {iber die jetzt berichtet wird.

Produkte der Reaktion von TBT mit Ozon. Uber die Produkte der Reaktion von Ozon
mit TBT finden sich in der Literatur noch keine Angaben, wenngleich in der Untersu-
chung von [Tar93] angenommen wird, dass sich das Ozon in die Sn-C Bindung ein-
schiebt und DBT das resultierende Produkt sein sollte. In der Tat wird DBT als
Hauptprodukt gefunden, aber es ist keinesfalls das einzige Produkt. Hinweise hierflr
lieferten die kinetischen Untersuchungen zum Abbau von (TBT),0, bei dem beo-
bachtet wurde, dass DBT zwar in hohen Ausbeuten entstand, aber diese keineswegs
dem Abbau des TBTs entsprachen. Sehr viel detailliertere Hinweise lieferten die
NMR-Untersuchungen. Die Methylsignale der drei Butylderivate des Zinns sind so
eindeutig von einander getrennt (siehe Tabelle 6-5), dass auf ihnen basierend eine
Quantifizierung vorgenommen werden kann.

Tabelle 6-5 '"H NMR Spektren (5 in ppm) von TBT-CI, DBT-Cl, und MTB-Cl3 in D2O.
Fur ahnliche Werte in DMSO-ds siehe [Zha04]

Zinnverbindung o-CH2 B-CHz v-CH> 5-CHs
TBT-CI 1.272 1.638 1.365 0.9100
DBT-Cl, ~1.62 ~1.62 1.37 0.9036
MTB-Cl; ~1.61 ~1.55 1.287 0.810

In Abbildung 6-49 ist das "H NMR-Spektrum von 1 mM TBT-CI, welches fiir 10 min in
D,0 ozonisiert worden war, gezeigt.
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Abbildung 6-49 1H NMR Spektrum einer ozonisiererten TBT-CI Losung in D,0O

Aus dem abgebildeten 1H NMR-Spektrum konnte die Auswertung nach Tabelle 6-6
erarbeitet werden. Man erkennt, dass der Umsatz moderat war, d. h., dass noch gro-
Rere Mengen an TBT vorhanden sind. Des Weiteren wurde DBT in hohen Ausbeuten
gebildet. Unter diesen Bedingungen wurde MBT noch nicht gebildet. Das Bona-fide-
Produkt n-Butanol (s. unten) ist nicht zu beobachten (Vergleichsmaterial lag vor).
n-Butanal, welches als weiteres Produkt in Frage kommen konnte (s. unten), wurde
als freie Verbindung auch nicht beobachtet, zumindest nicht in hohen Ausbeuten.
Diese Verbindung liegt in D,O sowohl als Aldehyd (C1-H bei 9.65 ppm) als auch als
geminales Hydrat (5.04 ppm) im Verhaltnis von 1:1,2 vor. Die hier auftretenden Sig-
nale sind zu schwach um von groRRerer Bedeutung sein zu kdnnen. Dagegen finden
sich eine Reihe gut separierter Methylsignale, die von Verbindungen stammen mus-
sen, die noch weitgehend unbekannt sind.

66



Tabelle 6-6 Intensitaten der Methylsignale einer ozonisierten TBT-CI Lésung in D,O

Methylsignal / ppm Zuordnung Relative Intensitat Intensitat in % der Summe
0,9055 DBT 100 36,0

0,9137 TBT 77 27,5

1,0415 21 7,5

1,0962 49 17,5

1,1507 32 11,5

Es darf angenommen werden, dass die Methylgruppe nicht oxidiert wird. Damit kann
man auf den Methylgruppen basierend eine Materialbilanz erstellen. Neben dem zu-
geordneten DBT muss noch eine aquivalente Menge an Methylsignalen entstehen,
nach den oben gezeigten Daten sind das die Halfte von 36%, d. h. 18%. Das kdnnte
durch die Verbindung mit Methylprotonen bei 1,0962 abgedeckt werden oder auch
durch die Summe der Verbindungen mit Methylprotonen bei 1.0415 und 1,1507. Da-
mit verbleiben etwa 19% der gesamten Methylgruppen nicht zugeordnet. Mit DBT +
Gegenstlucke = 54% und verbliebenem TBT = 27,5% sowie 19,5% nicht zugeordne-
ten Methylprotonen folgt, dass die DBT Ausbeute in der Nahe von 75% liegt. Das
stimmt in etwa mit dem Uberein, was man aus dem DBT-Aufbau der kinetischen
(TBT),0-Abnahmemessungen abschatzen wirde.

Es wurde oben erwahnt, dass keine Hinweise fur n-Butanol und n-Butanal vorliegen.
Wir haben uns daher die Frage gestellt, ob H,O,, n-Butanal und TBT zu einer Ver-
bindung zusammentreten konnen, die zu den noch nicht erklarten Methylsignalen bei
1.09 und 1.15 ppm flhren. Zumischung von H,O, zu n-Butanal flhrt zu keinem neu-
en Methylsignal, wohl aber zu einem C1-H-Signal bei 5.15 ppm, das dem a-Hydo-
peroxybutanol zugeordnet werden kann (Reaktion des H,O, mit der Aldehydfunktion
analog zur Hydratisierung). Setzt man dieser Probe auch noch TBT zu, so erscheint
das noch nicht zugeordnete Methylsignal bei 1,09 ppm.
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Quantenchemische Berechnungen haben bisher noch keinen Hinweis fur die Struktur
dieser Verbindung geliefert, und weitere Experimente mdglicherweise mit weiteren
guantenchemischen Rechnungen muissen folgen, um hier eine endgultige Klarheit zu
erhalten.

Mechanistische Uberlegungen. Die Geschwindigkeitskonstante des TBT mit Ozon ist
uberraschend hoch, wenn man bedenkt, dass das Ozon mit einer gesattigten Ver-
bindung reagiert. Ein Vergleich mit dem Tributylphosphat bietet sich an, und es war
in Kapitel 6.14 gezeigt worden, dass die Geschwindigkeitskonstante dieser Verbin-
dung mindestens eine Gro3enordnung geringer ist. Zwei Alternativen bieten sich an,
diese erhohte Geschwindigkeitskonstante zu deuten. Von [Ale71], [Tar93] war vorge-
schlagen worden, dass das Ozon in die Sn-C-Bindung einschiebt. Die daraus resul-
tierende mogliche Reaktionsfolge ist in den Reaktionen (4)-(9) dargestellt.

/O\
O3 W(ID O/\/\
Sn® —_—

(0]
E (e W e i
4) K/\ 5) Sn + O-0

WSHGD

()| -0,
H,O /- H®
HO/\/\ 2 ®/\/\
(7)
o) -H® ‘
CHO + H0p + N~ : e

9) (8)

Bei dem Einschub in die Sn-C-Bindung bildet sich ein (instabiles) Trioxid [Reaktion
(4)], welches heterolytisch unter der Bildung von DBT und einem Peroxokation
zefallen kdnnte [Reaktion (5)]. Diese gleichfalls instabile Vernidung sollte O, verlieren
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und in ein Butylkation Ubergehen [Reaktion (6)], welches entweder mit Wasser zu n-
Butanol reagiert [Reaktion (7)] oder ein Proton verliert [Reaktion (8)]. Das in dieser
Reaktion gebildete Buten ist gegenuber Ozon uberaus reaktiv und sollte zu Form-
aldehyd, H,O, und Propanal umgesetzt werden [Reaktion (9)]. Oben wurde schon
erwahnt, dass n-Butanol nicht unter den Produkten ist, und wenn Formaldehyd und
Propanal als freie Aldehyde gebildet werden, dann muss ihre Konzentration so
gering sein, dass sie hier nicht zu Buche schlagt.

Alternativ hierzu kann man annehmen, dass das Sn den Einschub in die a-C-H-
Bindung erleichtert. Dieses ware in Analogie zur Ozonreaktion mit Alkoholen [Ple98],
[Ple00], jedoch konnten die nachfolgenden Reaktionen wegen der moglichen
Interaktion des gebildeten Hydrotrioxids mit dem Zinn unterschiedlich sein. Ein
Vorschlag findet sich in den Reaktionen (10)-(13).

oOH
CI)W O\
/
O 0]
R T e
L~ PR _
(12)
0©
/
A T SRR 4 LN
N S 2 —
Sn—OH + K/\ Sn—C

(13) —~J

Die in Reaktion (13) gebildeten Verbindungen enthalten die Komponenten, H,O, und
n-Butanal, die bei Zumischung von TBT zu dem Produkt mit Methylprotonen bei 1.09
ppm flhren. Aus einer Einschubreaktion in die Sn-C-Bindung konnten wir kein n-
Butanal erhalten. Das kdnnte ein erster Hinweis sein, dass auch bei den Zinnverbin-
dungen das Ozon in die C-H-Bindung einschiebt. Dieser Aspekt konnte in dem zur
Verfugung stehenden Zeitraum noch nicht geklart werden.

Bedeutung der Ergebnisse fiir eine Eliminierung zinnorganischer Verbindung im Ab-
wasser durch Ozon. Die hier bestimmte Geschwindigkeitskonstante flr das TBT ist
um etwa eine GréRenordnung zu gering, als dass es bei einer Ozonung durch eine
direkte Reaktion mit dem Ozon eliminiert werden koénnte. Eine noch geringere Reak-
tivitat zeigen DBT und MTB. Inwieweit eine gesteigerte ‘OH-Radikalbildung hier eine
bessere Situation schaffen kann, musste geprift werden. Durch den erlauterten Ab-
bau von TBT zur Verbindung mit geringerer Butylgruppenanzahl erfolgt auf Grund
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der verminderten toxikologischen Relevanz der entstehenden Produkte eine deutli-
che Senkung des Umweltrisikos durch die Ozonung.

6.17 Zusammenfassung der Kinetikkonstanten k(Os) und k(OH) fur alle
relevanten Spurenschadstoffe

FUr eine Beurteilung der Reaktivitat eines Wasserinhaltstoffes mit Ozon bedarf es
der genauen Kenntnis der Reaktionsgeschwindigkeitskonstante. Aus diesem Grund
sollen hier flr die relevanten Spurenstoffe alle bekannten Geschwindigkeits-
konstanten zusammengefasst werden (siehe Tabelle 6-7). In Kapitel 8.6 wird dann
mit Hilfe dieser Konstanten, das Oxidationsverhalten von Spurenstoffen in der Ab-
wassermatrix von Klarwasserablaufen konventioneller Klaranlagen charakterisiert.

Tabelle 6-7 Reaktionsgeschwindigkeitskonstanten fur relevante Spurenstoffe

Parameter k(Os) k(OH) x 10° Quelle
[M-1S-1] [M-1S-1]

Carbamazepin 3x10°° 88+1,2° [Hub03]
Diclofenac ~1 x 108° 75+15° [Hub03]
Metoprolol 2700 59 [dieser Bericht]
Bezafibrat 590 +50° 74+12° [Hub03]
Diazepam 0,75+0,15° 72+1,0° [Hub03]

Sulfamethxazol ~2,5x 10°%°? 55+0,7°¢ [Hub03]

Clarithromycin 1 x10%° - [dieser Bericht]

Roxithromycin ~7 x 10*? - [Hub03]

Clofibrinséure <20° 47+0,3° [Hub05]
Ibuprofen 96+1,0° 74+12° [Hub03]
Naproxen ~2 x 10°° 9,6+0,5° [Hub05]

lopromid <08° 3,3+0,6° [Hub03]
17 a-Ethinylestradiol ~3 x 108° 9,8+1,2° [Hub03]

Galaxolid 136 +6° 59 [dieser Bericht]
[Noe06]

Tonalid 8+0,9° 59 [dieser Bericht]
[Noe06]

Triclosan >1x10° - [dieser Bericht]
Atrazin 6° 3,0° [Ace00]
Nonylphenol 1x 10°° [Hub03]
Bisphenol A 1,4 x 10°° 1,6° [Lee03]

TCPP <1 [dieser Bericht]

TBP ~0,013 1x10™ [dieser Bericht],

[Bux88]
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DEHP
BT
DBT
MBT

@ pH=2, T=20°C; ? pH=7, T=20°C; ¢ pH=7, T=25°C ; ¢ abgeschatzt

6x10°
~5+1
~0,5+0,1
~ 0,06

5x10°

[dieser Bericht]
[dieser Bericht]
[dieser Bericht]
[dieser Bericht]
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7 Einfluss von Ozon auf die Abwassermatrix (DOC)

7.1 Charakterisierung der Abwassermatrix mittels Gelpermeations-
chromatographie (GPC)

7.1.1  Vorbemerkungen zur Abwassermatrix

Die biologische Behandlung kommunaler Abwasser in der Klaranlage fuhrt zu einem
weitgehenden Abbau der organischen Wasserinhaltsstoffe. Im geklarten Abwasser
verbleibt jedoch ein Rest organischer Stoffe in Losung, die sich dem biologischen
Abbau entziehen und als biorefraktdr bezeichnet werden. Diese Reststoffe sind
durch einen niedrigen BSBs-Wert charakterisiert und ihr Gehalt wird haufig durch die
Grole des chemischen Sauerstoffbedarfs (CSB) angegeben. Es ist bekannt, dass es
sich bei den geldsten Reststoffen vorwiegend um hochmolekulares Material handelt,
das von den Bakterien der biologischen Reinigungsstufe schwierig abzubauen ist. Da
zu erwarten ist, dass diese geldsten Reststoffe eine Ozonierung zur Entfernung ge-
fahrlicher niedrigmolekularer Verbindungen beeinflussen werden oder Reaktionen
mit dem Ozon eingehen kdnnten, sollten die Inhaltsstoffe des geklarten Abwassers
genauer charakterisiert und ihre Reaktion mit Ozon verfolgt werden. Dabei werden
gegenuber den Versuchen zur Elimination von Spurenstoffen erhéhte Ozonkonzent-
rationen eingesetzt, um deutliche Effekte auf die hoher konzentrierte Abwassermatrix
zu erzielen.

7.1.2 Einsatz der Gelpermeations-Chromatographie zur Charakterisierung
der Reststoffe im Abwasser

Als geeignete Methode zur Charakterisierung des Abwassers auf seine Inhaltsstoffe
wurde die Gelpermeations-Chromatographie (GPC) gewahlt. Die GPC wird auch als
Gel- oder AusschluR-Chromatographie bezeichnet (im Englischen: Size Exclusion
Chromatography, SEC) und ist im Sinne der Definition kein chromatographisches
Verfahren. Die stationare Phase besteht aus einem Polymer mit Gelstruktur, das
aufgrund seiner Porenstruktur eine Auftrennung geldster Stoffe aus der mobilen
Phase nach ihrer MolekulgroRe ermdoglicht.
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Abbildung 7-1 Schematische Darstellung des Trennprinzips der GPC

GroRere Molekule konnen schlechter in die Poren des Gels eindringen und werden
friher eluiert wahrend kleinere Molekile in der Gelstruktur langer zurlickgehalten
werden und damit spater eluiert werden (s. Abbildung 7-1). Die Trennung erfolgt also
vorwiegend aufgrund sterischer Effekte, die Abfolge der Elution ist aber nicht nur von
der Molekulgrofle der Verbindungen abhangig sondern auch von der Molekilform,
vom chemischen Charakter und vom pH-Wert des Elutionsmittels. Neben dem er-
wunschten Siebeffekt der stationdren Phase haben andere Wechselwirkungen mit
den gelosten Stoffen ebenfalls einen Einflul® auf die Retentionszeit bzw. auf das Elu-
tionsverhalten, z.B. Adsorptionsvorgange.

Eine Bestimmung der molaren Masse aus dem Retentionsverhalten (Retentionsvo-
lumen Ve) der GPC ist bei Kenntnis der gelosten Stoffe durch Kalibration mit Stan-
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dards bekannter molarer Masse maoglich. Bei geldsten Stoffen unbekannter Struktur
ist das nicht mdglich. Wie aber spater gezeigt wird, ist durch die Kombination ver-
schiedener Detektoren zur Erfassung eluierter Stoffe eine Bestimmung der molaren
Masse eluierter Stoffe naherungsweise maoglich.

7.1.3 Aufbau des Systems zur GPC und Versuchsbedingungen

ﬁ Diodenarray -
Detektor (DI
3

| Viehwinkel-

Brechungsindex -

Detektor (R

mobile Phase

Purnpe Sampler
) Streulicht-
SEC-Saule Deteltor (Malls)

mit Vorsiule

Abbildung 7-2 Schematischer Aufbau einer GPC-Anlage

Der schematische Aufbau der GPC-Anlage ist in Abbildung 7-2 zu sehen. Ein Gerat
zur Hochdruckflissigkeits-Chromatographie (HPLC) wurde modifiziert, indem als
Trennsaule eine speziell fur wassrige Losungen geeignete GPC-Saule eingesetzt
wurde. Weiterhin wurde eine Anordnung von 3 Detektoren an den Saulenausgang
gekoppelt, bestehend aus:

= UV- Detektor mit variabler Wellenlange
(189-1.024 nm, Diodenarray-Detektor),

= RI-Detektor, Differenzmessung des Brechungsindex des reinen Elutionsmittels
und des Eluates aus der Saule,

= Streulicht-Detektor (multi-angle-laser-light-scattering, MALLS).
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Mit dem UV-Detektor konnen Substanzen im Eluat der Trennsaule detektiert werden,
die eine Absorption von Strahlung in diesem Wellenlangenbereich aufweisen. Vor-
aussetzung ist, dass das Elutionsmittel keine Eigenabsorption in diesem Bereich
aufweist. Der UV-Detektor ist sehr nachweisstark.

Der RI-Detektor ist ein sehr universeller Detektor. Er reagiert auf jede geldste Sub-
stanz im Eluat, die eine Veranderung des Brechungsindex des Elutionsmittels be-
wirkt. Die Nachweisstarke ist niedriger als beim UV-Detektor.

Der Streulicht-Detektor spricht nur auf Makromolekile an, deren molare Massen ei-
nen Wert von 10.000 Uberschreiten. Bei Kenntnis bestimmter Konstanten kann mit
Hilfe des Streulichtsignals die molare Masse einer unbekannten Substanz bestimmt
werden.

Versuchsbedingungen

HPLC-Gerat: Fa. Knauer (Berlin)

GPC-Saule: SEC Nucleogel aqua-OH 40-8 (300 x 7.7 mm, Macherey-Nagel)
Elutionsmittel: Milli-Q Wasser

Flussrate: 1ml min™' (Retentionszeiten und Elutionsvolumina haben densel-

ben Zahlenwert)

Proben: Alle Abwasserproben wurden vor der Injektion durch ein Cellulo-
semembranfilter (Whatman Spartan 13) mit 0,45 um Porengrol3e
filtriert.

7.1.4  Zielsetzung der Abwasseruntersuchung mittels GPC

Die GPC — Analytik wurde in das Untersuchungsprogramm aufgenommen, um fol-
gende Fragen zur Zusammensetzung des geklarten Abwassers zu beantworten:

= Handelt es sich bei den Inhaltsstoffen des Abwassers vorwiegend um nieder-
molekulare oder hochmolekulare Stoffe?

= Ergeben sich bei den GPC-Untersuchungen Chromatogramme mit einem ein-
zigen breiten Signal oder werden strukturierte Chromatogramme mit mehreren
Verteilungskurven erhalten?
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= Kann man eine ungefahre Angabe Uber die molare Masse der Stoffe machen,
die durch die Chromatogramme angezeigt werden?

= |st die Zusammensetzung von Abwassern verschiedener Klaranlagen gleich
oder verschieden?

= |st das Abwasser derselben Klaranlage an verschiedenen Tagen unterschied-
lich?

= Wie verhalten sich die Abwasser bei der Ozonung? Treten in héherer Kon-
zentration Bruchstucke mit niedrigerem Molekulargewicht auf?

= Verandert sich der DOC-Wert des Abwassers bei der Ozonung?

7.1.5 Untersuchte Abwasserproben aus verschiedenen Klaranlagen

Die Abwasserproben wurden im Zeitraum September-November 2005 folgenden
Klaranlagen entnommen:

Bottrop (BOT) 2 Proben
Diisseldorf (DUS) 1 Probe
Koln (KOL) 4 Proben

Zur Untersuchung der Probencharakteristik eines Klarwerks an mehreren Tagen
wurden zusatzlich 5 Proben des Klarwerks Koln vom 8.4.2006 bis 12.4.2006 unter-
sucht. Die Proben sind durch das 3-Buchstabenkirzel des Klarwerks verbunden mit
dem 4-ziffrigen Entnahmedatum charakterisiert (vergl. Tabelle 7-1).

Tabelle 7-1 Untersuchte Abwasserproben

Klarwerk Datum AbwasserProbe Probe Code

Bottrop 27. Sept. 2005 Ablauf/ Nachklarung BOT-270905
Bottrop 8. Okt. 2005 Ablauf/ Nachklarung BOT-081105
Dusseldorf 4. Okt. 2005 Ablauf/ Nachklarung DUS-041005
Koln 7. Sept. 2005 Ablauf/ Nachklarung KOL-070905
KolIn 11. Okt. 2005 Ablauf/ Nachklarung KOL-111005
Koln 25. Okt. 2005 Ablauf/ Nachklarung KOL-251005
Koln 2. Nov. 2005 Ablauf/ Nachklarung KOL-021105
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7.1.6 Ergebnisse der Gelpermeations-Chromatographie verschiedener Ab-
wasser

Vorbereitung der Abwasserproben

Die Abwasserproben wurden nach ihrer Anlieferung durch ein Glasfaser Mikrofilter
(Whatman, GF/D und GF/C) filtriert, um Feststoffteilchen zu entfernen. Anschliel3end
wurde der pH-Wert vermessen. Ein Teilvolumen der Abwasser wurde mit Phosphor-
saure angesauert (pH-Wert etwa 3) und das entstehende Kohlendioxid durch Bega-
sen mit Argon unter Rihren entfernt.

Charakterisierung der GPC-Séule

Um einen Eindruck zu erhalten, in welchem Bereich Polymere und niedermolekulare
Stoffe eluiert werden, wurden als Modellsubstanzen Polyethylenglykole und Dextrane
bekannter molarer Masse unter den oben genannten Bedingungen chroma-
tographiert. Aus Tabelle 7-2 wird deutlich, dass Stoffe mit hoherer molarer Masse
merklich kleinere Elutionsvolumina haben, gemessen am Maximum des Signals, als
Stoffe mit niedrigerer molarer Masse und wirklich niedermolekulares Material. Glyze-
rin z.B. wird erst bei 10,23 ml eluiert.

Tabelle 7-2 Charakterisierung der GPC-Saule mit Polyethylenglykolen und Dextra-
nen verschiedener molarer Masse

Standard Molare Masse Maximum des Signhals
[Dalton] [min]
Dextran 5.13 x 10° 6.52
Dextran 1.2 x 10° 7.17
Dextran 6.5 x 10* 7.45
Dextran 4.0 x 10* 7.78
Dextran 2.0 x 10* 8.15
Polyethylenglykol 1.0 x 10* 8.33
Polyethylenglykol 1.5 x 10° 9.68
Polyethylenglykol 300 10.15
Glycerin 92 10.23
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Diskussion der erhaltenen GP-Chromatogramme am Abwasser KOL-070905

Die im Rahmen der GPC-Untersuchungen erhaltenen Ergebnisse zur obigen Probe
sollen im Detail diskutiert werden, da die Ergebnisse der Ubrigen Proben in gleicher
Weise ausgewertet werden konnen.

Zuerst sollen die Diagramme diskutiert werden, die sich aus der Untersuchung der
Abwasserprobe im Originalzustand ergeben haben, also bei einem pH-Wert von 7,9.

Wie bereits in Kap. 7.1.3 beschrieben, gehorten zur Ausstattung des GPC-Systems 3
Detektoren, die nach unterschiedlichen physikalischen Prinzipien arbeiteten. Die mit
allen 3 Detektoren erhaltenen Diagramme werden im Folgenden diskutiert.

RI-Detector
KOL-070905, pH 7.9
Retention Time

6,300
8,083

10,033

& 0002 F0002

0,000 r 0,000

T
0 2 4 6 8 10 12 14
Mnutes

Abbildung 7-3 GP-Chromatogramm der Probe KOL-070905 (pH 7.9)

Wie aus dem RI-Chromatogramm der Probe KOL-070905 ersichtlich ist (s. Abbildung
7-3) gibt es zwei Signale, die im Retentionsbereich fur polymere Stoffe liegen. Das
erste Signal beginnt bei etwa 5,4 min und hat ein Maximum bei 6,3 min. Bei diesem
Wert wird, wie aus Tab 7-2 ersichtlich ist, der Dextran-Standard mit einer molaren
Masse von 5,13 x 10° eluiert. Auch unter Beriicksichtigung der Annahme, dass sich
die gelosten Polymere chemisch von den Dextranen unterscheiden, kann man von
hochmolekularen Stoffen ausgehen.

Das Maximum der Retentionszeit des zweiten Signals liegt bei etwa 8,1 min und die
Polymeren, die durch dieses Signal detektiert werden, liegen im Bereich der molaren
Masse von 1 x 10, wie sich Tabelle 7-2 entnehmen I&sst.
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An das zweite Signal schliel3t sich ein flaches aber breites Signal an, das von etwa
8,8 min bis 11,6 min Retentionszeit reicht. Dieses Signal wird offensichtlich von Stof-
fen verursacht, die eine niedrigere molare Masse besitzen oder monomere Molekule
sind. Ein Signal mit einer langeren Retentionszeit als 10 min wurde nur bei einer
Minderheit der Abwasserproben beobachtet.

RI-Detector K-2700[1]
wastewater sample 3,pH7.9, wastewater sample 3,pH7.9,

40 7 40

Abbildung 7-4 UV- und RI-Spektra der Probe KOL-070905

Wie aus Abbildung 7-4 ersichtlich ist, wurden bei dem nicht angesauerten Abwasser
ebenfalls Signale mit dem UV-Detektor erhalten. Zum Vergleich wurden die RI-
Signale mit aufgezeichnet. Die UV-Signale sind nicht sehr intensiv, es ist aber zu se-
hen, dass unter den Flachen aller RI-Signale Substanzen eluiert werden, die teilwei-
se UV-Strahlung absorbieren. Ein Signal mit einem Maximum bei einer Retentions-
zeit von etwa 4,7 min konnte nicht mit einem RI-Signal in Deckung gebracht werden
und trat auch nicht bei allen Proben auf.

Die geringe Intensitat der UV-Signale legt den Schlu® nahe, dass Huminsauren nur
in geringer Konzentration im Abwasser vorhanden sein kdnnen, da diese UV adsorp-
tiv sind. Bei den weiteren Diskussionen der GP-Chromatogramme wurden die UV-
Spektren deshalb nicht mehr bericksichtigt.
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Abbildung 7-5 Signale des RI- und Streulichtdetektors der Probe BOT-270905 (pH 7,8)
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Abbildung 7-6 Signale des RI- und Streulichtdetektors der Probe BOT-270905 (pH 2,8)

Die Annahme, dass RI-Signale bis zu Retentionszeiten von etwa 8 min von Polyme-
ren verursacht werden, deren molare Masse bei 1 x 10* oder héher liegt (siche Ta-
belle 7-2) wird durch die Diagramme 7-5 und 7-6 bestatigt. In diesen Diagrammen
sind die RI-Signale des Abwassers BOT-270905 vor und nach dem Ansauern darge-
stellt. Beide RI-Signale sind bestatigt durch Signale des Streulichtdetektors und diese
folgen auch der Signalverschiebung beim Ansauern.

Diskussion der GP- Chromatogramme des Abwassers nach Ansauern auf pH 3,1

80



RI — Detektor

Wie aus der Abbildung 7-7 ersichtlich ist, bleibt die Struktur des Chromatogramms
mit zwei Verteilungskurven erhalten. Allerdings verandern sich die Intensitaten der
Signale. Bei anderen Proben ist auch ein Zusammenschieben zweier Signale zu ei-
nem Signal zu beobachten. Die wichtigste Veranderung ist die Verschiebung der
Signale zu langeren Retentionszeiten und das bedeutet eine Verschiebung zu
scheinbar niedrigeren molaren Massen. Eine wirkliche Veranderung der molaren
Massen wird wahrscheinlich nicht ablaufen, sondern eine Veranderung der Form des
Polymeren, was aber auch eine Verlangerung der Retentionszeit zur Folge hat. Das
breite flache Signal von 8,8 bis 11,6 min wird durch das Ansauern noch flacher und
ist kaum noch sichtbar.
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| o
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Minutes

Abbildung 7-7 Signale des RI-Detektors der Probe KOL-070905 pH 7,9 und pH 3,1

Streulichtdetektor

Das Signal des Streulichtdetektors erfahrt ebenfalls eine Verschiebung zu scheinbar
niedrigeren molaren Masse und folgt damit dem RI-Signal (Abbildung 7-5 u.
Abbildung 7-6).

RI-Chromatogramme der (ibrigen Proben

Zum besseren Vergleich der Veranderungen wurden die Diagramme der neutralen
und der angesauerten Proben zusammen aufgefuhrt (Abbildung 7-8 bis Abbildung
7-14).
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Abbildung 7-8 RI-Detektion der Probe BOT-270905 pH 7,3 und pH 2,8
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Abbildung 7-9 RI-Detektion der Probe BOT-081105 pH 7,2 und pH 3,0
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Abbildung 7-10 RI-Detektion der Probe DUS-041005 pH 7,5 und pH 3,0
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Abbildung 7-11 RI-Detektion der Probe KOL-070905 pH 7,9 und pH 3,1
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Abbildung 7-12 RI-Detektion der Probe KOL-111005 pH 7,6 und pH 3,1
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Abbildung 7-13 RI-Detektion der Probe KOL-251005 pH 7,3 und pH 3,0
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Abbildung 7-14 RI-Detektion der Probe KOL-021105 pH 7,5 und pH 3,0

Bei allen weiteren RI-Chromatogrammen der neutralen und angesauerten Proben
findet man strukturierte Signale mit mindestens zwei Maxima, die alle unter der Re-
tentionszeit von 10,0 min liegen und damit im Bereich fur polymere Substanzen. Bei
den nicht angesduerten Proben KOL-070905 und KOL-111005 treten Signale ober-
halb von 10,0 min auf, die aber beim Ansauern weitgehend verschwinden.

Die Abbildungen zeigen, dass die Abwasser der verschiedenen Klaranlagen unter-
schiedlich sind. In allen Abwassern liegen die gelosten organischen Reststoffe als
polymere Substanzen vor und niedermolekulare Stoffe treten praktisch nicht auf.

7.1.7 Untersuchung der Abwasser mittels GPC nach Ozonung

Eine wichtige Frage, die im Verlauf der Untersuchung beantwortet werden sollte, war
das Verhalten der Reststoffe gegenuber Ozon.

Bedingungen der Ozonung

100 ml der neutralen Probe wurden mit einem Ozonstrom begast, der in einem Ge-
nerator erzeugt wurde. Die Ozonmenge wurde nicht exakt ermittelt, Uberstieg aber
bei weitem die Menge an Ozon, die Ublicherweise dem Abwasser zur Entfernung
gefahrlicher Spurenstoffe zugesetzt wird (11,5 -14,4 mg/L). Die hdhere Konzentration
an Ozon ist erforderlich, da die Konzentration der Matrixkomponenten ebenfalls im
mg/L Bereich liegt (DOC-Werte 6 -12 mg/L). Der ozonierten Probe wurden in be-
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stimmten Zeitabstdnden Teilmengen entnommen, die mit Phosphorsaure auf etwa
pH 3 angesauert wurden. AnschlieBend wurden GP-Chromatogramme angefertigt
und der DOC-Wert gemessen.

Ergebnis

Die RI-Chromatogramme (Abbildung 7-15 bis Abbildung 7-21) zeigen alle das glei-
che Verhalten. Die Maxima der Signale verschieben sich mit zunehmender Ozonie-
rungszeit zu langeren Retentionszeiten. Das bedeutet, dass die polymeren Reststof-
fe zu Polymeren mit niedrigeren molaren Massen abgebaut werden. Wichtig ist die
Feststellung, dass mit diesem Abbau aber nicht eine verstarkte Bildung niedermole-
kularer Stoffe einhergeht. Diese Stoffe missten mit Retentionszeiten Uber 10 min im
RI-Chromatogramm sichtbar werden. Es ist im Gegenteil bemerkbar (KOL-111005),
dass in der Ausgangsprobe vorhandene Signale uber 10 min Retentionszeit (nieder-
molekulare Stoffe) mit zunehmender Ozonierungszeit abnehmen und verschwinden.
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Abbildung 7-15 Chromatogramme der Probe BOT-270905 vor und nach Ozonung
(Originale, 10 min O3, 20 min O3, 30 min O3, 40 min O3)
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Abbildung 7-16 Chromatogramme der Probe BOT-081105 vor und nach Ozonung
(Originale, 10 min Oz, 40 min O3, 60 min Os)
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Abbildung 7-17 Chromatogramme der Probe DUS-041005 vor und nach Ozonung
(Originale, 10 min O3, 20 min O3, 30 min O3, 40 min O3)
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Abbildung 7-18 Chromatogramme der Probe KOL-070905 vor und nach Ozonung
(Originale, 10 min Oz, 20 min O3, 30 min Os)
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Abbildung 7-19 Chromatogramme der Probe KOL-111005 vor und nach Ozonung
(Originale, 15 min O3, 40 min O3, 50 min O3, 60 min O3)
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Abbildung 7-20 Chromatogramme der Probe KOL-251005 vor und nach Ozonung (Ori-
ginale, 10 min O3, 50 min O3, 60 min O3)
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Abbildung 7-21 Chromatogramme der Probe KOL-021005 vor und nach Ozonung
(Originale, 10 min O3, 40 min O3, 50 min O3, 60 min O3)
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Abbildung 7-22 DOC-Werte verschiedener Abwasser vor und nach Ozonung

Bei einigen Abwasserproben wurden nach verschiedenen Ozonierungszeiten die
DOC-Werte bestimmt. Wie aus der Abbildung 7-22 zu sehen ist, nimmt mit zuneh-
mender Ozonierungszeit der DOC-Wert der Lésungen ab. Die Ozonierung flihrt zu
einem Verlust an Kohlenstoff, das bedeutet, dass die Verschiebung der molaren
Massen der Polymeren zu niedrigeren Werten offensichtlich zu einem vollstandigen
Abbau des Kohlenstoffs zu Kohlendioxid fuhrt, das beim Ansauern der Losung ent-
weicht und damit zu einer Erniedrigung des DOC-Wertes flhrt. Das steht im Einklang
mit der Feststellung, dass keine oder nur geringe Mengen niedermolekularer Stoffe
gebildet werden, denn bei der Bildung dieser Stoffe miusste der DOC-Wert weitge-
hend erhalten bleiben.
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Abbildung 7-23 DOC-Werte von Proben des Klarwerks Kdln an verschiedenen Tagen
vor und nach der Ozonung

Zur Uberpriifung des Verhaltens von Abwassern derselbern Klaranlagen an ver-
schiedenen Tagen gegenlber Ozon wurden funf Proben der Klaranlage Koéln unter-
sucht. Das Verhalten der Proben wurde durch Messung des DOC-Wertes nach un-
terschiedlicher Ozonungszeit ermittelt. Wie Abbildung 7-23 zeigt, laufen die Abbau-
vorgange der funf Abwasser parallel.

7.1.8 Zusammenfassung der Ergebnisse der GPC- Untersuchungen
Ausgehend von den Fragen, aufgelistet unter 7.3.4, wurden bei den GPC- Untersu-
chungen der Abwassermatrix folgende Ergebnisse erhalten:

Zu 1 Die Inhaltsstoffe bestehen vorwiegend aus hochmolekularen Stoffen.

Zu 2 Die GP-Chromatogramme enthalten mehrere Verteilungskurven polymerer
Stoffe.

Zu 3 Die molare Masse der Stoffe lasst sich mit Hilfe von Standards und durch den
Einsatz eines Streulichtdetektors abschatzen. Die Werte unterscheiden sich von
Probe zu Probe.

Zu 4 Die Abwassermatrix verschiedener Klaranlagen zeigt ein sehr unterschiedliches
GP-Chromatogramm. Trotz dieser Unterschiede verhalten sich die Abwasser bei der
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Ozonung aber gleich, wie aus den Chromatogrammen der ozonierten Proben ersich-
lich ist (Abb. 7-15 bis 7-21). Die Abnahme der DOC-Werte verlauft ebenfalls parallel
und spiegelt das sehr ahnliche Verhalten gegenliber Ozon wider.

Zu 5 Die Matrix des Abwassers derselben Klaranlage ist an mehreren Tagen sehr
verschieden. Die Verfolgung der Ozonung durch Messung des DOC-Wertes (siehe
Abb. 23) zeigt aber, dass alle Abwasser bei der Ozonung ein sehr ahnliches Verhal-
ten zeigen und damit die unterschiedliche Zusammensetzung der Probe keinen
Einflufd auf den Ozonungsvorgang hat.

Zu 6 Bei der Ozonung des Abwassers verschieben sich die Werte der molaren
Massen der Inhaltsstoffe zu niedrigeren Massen. Es treten aber keine zusatzlichen
Signale fur Bruchstlcke mit niedrigerer molarer Masse auf.

Zu 7 Der DOC-Wert des Abwassers nimmt wahrend der Ozonung ab. Das bedeutet,
dass der Abbau der Matrix bei Einwirkung héherer Ozonmengen bis zum Kohlendi-
oxid lauft, das aus der Losung entweicht.
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8 Elimination der im biologisch gereinigten Abwasser enthalte-
nen Wasserinhalts- und Spurenstoffe mit Ozon

Im Folgenden werden nun die Ergebnisse zum Abbau aller relevanten Spurenstoffe
aus diesem Gesamtforschungsprogramm vorgestellt. Im Rahmen des Mess-
programms wird das Abwasser aus der Nachklarung des GréBRklarwerks Koln-
Stammheim, das Abwasser aus dem Filterablauf des Klarwerks Dusseldorf-Std und
der Ablauf der Klaranlage Bottrop (Ablauf Nachklarung) untersucht.

Im Kern werden in diesem Kapitel folgende Fragen behandelt:

1. Wie hoch ist die Elimination der relevanten Spurenstoffe im biologisch gerei-
nigten Abwasser durch die Ozonbehandlung?

2. Wie groR ist der Einfluss des CSBs auf die Elimination von organischen Spu-
renstoffen?

3. In welchem Bereich liegt die notwendig zu applizierende Ozondosis flr einen
effektiven Spurenstoffabbau?

4. Lassen sich alle Verbindungen durch eine Ozonbehandlung effektiv abbauen?
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8.1 Messprogramm

Insgesamt wurde das GroRklarwerk Koln-Stammheim in sechs Messblocken (Mess-
blocke A bis F) und die Klarwerke Bottrop (Messblocke G bis J) und Dusseldorf-Sud
(Messblocke K bis N) in jeweils vier Messblocken beprobt. Die zeitliche Verteilung
der Messbldcke Uber den Projektzeitraum ergibt sich aus der Tabelle 8-1.

Tabelle 8-1 Messblocke Uber die Projektlaufzeit

Messblock GKW KW KW
Koln-Stammheim Bottrop Disseldorf-Sud

A 12.04.2005

B 14.04.2005

C 19.04.2005

D 21.04.2005

E 19.07.2005

F 20.07.2005

G 22.08.2005

H 24.08.2005

I 15.02.2006

J 21.02.2006

K 20.06.2005
L 22.06.2005
M 13.02.2006
N 14.02.2006

Im Fortlauf des Berichts werden nun nur noch die Messblockklrzel A bis N weiter
verwendet.
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8.2 Begriffsbestimmung

In diesem Abschnitt werden die notwendigen Begriffe zur Ozonung eingefihrt und
erlautert.

8.2.1 Ozonung

Unter Ozonung wird die Behandlung eines Wassers mit Ozon verstanden, d.h. das
Zusammenbringen von gasfoérmigem Ozon oder eines an Ozon hochkonzentrierten
Teilwasserstromes mit Wasser. Unter Ozonung wird in diesem Bericht ebenfalls die
direkte und indirekte Einwirkung von Ozon auf im Wasser vorhandene Inhaltstoffe mit
unterschiedlichen Reaktionsablaufen verstanden.

8.2.2 Applizierte Ozondosis

Unter der applizierten Ozondosis wird in diesem Bericht die zugegebene Ozonmasse
pro Flussigkeitsvolumeneinheit verstanden. Hierbei wird das ausgetragene Ozon U-
ber die Gasphase mit bertcksichtigt.

8.2.3 Ozoneintrag bzw. Ozonzehrung

Der Ozoneintrag ist rechnerisch die Differenz zwischen zudosiertem und ausgetra-
genem Ozon pro Volumeneinheit Wasser. Zur Bestimmung der Ozonzehrung wird
die geldst vorliegende Ozonkonzentration vom Ozoneintrag abgezogen.

8.2.4 Spezifische Ozonzehrung

Hierbei wird das gezehrte Ozon auf den Wasserqualitadtsparamter DOC im Zulauf der
Ozonbehandlungsanlage bezogen.
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8.3 Versuchsaufbau und Durchfihrung

In diesem Kapitel wird kurz auf die verwendete Ozonungsanlage eingegangen, not-
wendige Versuchs- und Anlagenparameter aufgelistet und die Durchfuhrung der Ver-
suche beschrieben.

8.3.1 Semi-Batch-Ozonreaktor

Im Semi-Batchreaktor werden Versuche zur Veranderung der organischen Summen-
parameter (CSB, DOC, BSBs) und der im Abwasser enthaltenen Einzelstoffe im Spu-
renbereich durchgefuhrt. FUr diese Versuche steht ein Blasensaulenreaktor mit ei-
nem FlUssigkeitsvolumen von 11 L zur Verfigung.

Sauerstoff wird nach Trocknung uber einen Ozongenerator durch stille elektrische
Entladung zum Teil in Ozon umgewandelt und die Ozonkonzentration gemessen.
Danach wird das Ozon in den Reaktor Uber die Glasfaserfritte gleichmassig Uber den
Kolonnenquerschnitt fein verteilt eingetragen. Das Ozon in der flissigen Phase wird
nach der Indigomethode in Anlehnung an die DIN 380408-G 3.3 bestimmt. Hierzu
werden kleine Mengen ozonbehandelten Abwassers uber der Saulenhdhe in ent-
sprechenden Zeitabstanden entnommen. Das Ozon im Abgas wird Uber eine elekt-
risch betriebene Kuhlfalle geleitet und das getrocknete Gas direkt danach gemessen
und schlieBlich katalytisch zerstort. Es wurde darauf geachtet, den Weg zwischen
Saulenkopf und Abgasmessgerat so kurz wie moglich zu halten. In Tabelle 8-2 sind
weitere spezifische Daten zur Versuchsanalge angegeben.

Tabelle 8-2 Kenndaten zur Versuchsdurchfuhrung im Semi-Batch-Betrieb

Behandlungsanlage

Ozongenerator

Max. Leistung des Ozonge-
nerators

Gasvolumenstrom
Ozonzugasmessung
Ozonabgasmessung
Messung fiir geléstes Ozon
Gaseintragssystem

OZOMAT Modular 4HT
4 g/h

35L/h

BMT 961 Berlin

BMT 961 Berlin

DIN 380408-G 3.3
Glasfritte, Dpore=150-220 um
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8.3.2 Angaben zur Versuchsdurchflhrung

Wie zuvor bereits ausgefuhrt, werden samtliche Abbauversuche fiur alle relevanten
Einzelverbindungen im Abwasser an der Semi-Batch-Versuchsanlage durchgefuhrt.
Hierzu wird Abwasser aus den drei genannten Klaranlagen unbehandelt, also wie an
der Klaranlage entnommen, in den Blasensaulenreaktor gefullt. Zur Ermittlung der
Abbaugrade in Abhangigkeit von der Behandlungsdauer und der Ozonzugabe wird
der BSR jeweils mit 9,75 L Abwasser befullt. Danach wird der Zugasvolumenstrom
auf 35 L/h und die Ozonzugaskonzentration auf 25 bzw. 13 g/Nm?® (Sauerstoff) ein-
gestellt.

Die Begasungsdauer betragt je nach Batch 3, 5, 10, 15 und 20 Minuten. Die dem
Reaktorvolumen applizierten Ozondosen (mg/L) in Abhangigkeit von der Ozonzu-
gaskonzentration und der Behandlungsdauer sind in Tabelle 8-3 aufgeflhrt.

Tabelle 8-3 Applizierte Ozondosen in mg (Ozon) / L (genutztes Reaktorvolumen)

Behandlungsdauer Ozonzugas Ozonzugas
min 13 g/Nm?® 25 g/Nm?®

3 23 4,5

5 4,0 7,5

10 7,8 15

15 11,5 22

20 15,5 30

Die Reaktion wird zum Ende eines jeden Batch-Versuchs durch Zugabe von Natri-
umsulfit gestoppt.

97



8.3.3 Bestimmung des Oxidationsmittelverbrauchs

Die Vielzahl der mdglichen Reaktionen bei der chemischen Oxidation von Klarwas-
serablaufen konventioneller Klaranlagen macht es unmaoglich, den Oxidationsmittel-
bedarf anhand von Reaktionsgleichungen zu bestimmen.

Uber eine Ozonbilanz um den Begasungsreaktor kann aber auf einfache Weise der
Ozoneintrag und die Ozonzehrung berechnet werden.

Ozonbilanz um den Reaktor

In Abbildung 8-1 ist exemparisch ein sich im Begasungsreaktor einstellendes Ozon-
konzentrationsprofil aufgefuhrt.
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Abbildung 8-1 Ozonprofil im Begasungsreaktor; BOT-G; DOCy = 9,8 mgl/L;
Os-Zugas = 25 g/Nm?®

Mit Gleichung 8-1 kann bei bekannten Ozonzugas-, Ozonabgas- und Ozon gelost

Konzentrationen die Ozonzehrung in mg Ozon pro L genutztes Reaktorvolumen be-

rechnet werden.
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8.3.4 Beschreibung der verwendeten Wasser zur Entfernung der Spurenstof-
fe im Blasensaulenreaktor

Insgesamt wurden wie in Kapitel 8.1 beschrieben Klarlaufe von drei verschiedenen
konventionellen Klaranlagen untersucht. In Tabelle 8-4 sind die verwendeten Was-
ser, nach Messbldcken sortiert, dargestellt und charakterisiert.

Tabelle 8-4 Versuchsbedingungen (Temperatur, pH, DOC,, CSB))

Messblock | Temperatur pH pH DOC, CSBy
vor Ozonung | hach Ozonung
[°C] [-] [-] [mg/L] [mg/L]
A 22,0 7,2 - 8,6 27,3
B 22,0 7,5 - 9,5 34,1
C 22,0 7,3 - 9,4 28,8
D 23,0 7,2 - 6,2 211
E 23,0 7,6 7,7 7,6 20,7
F 22,0 7,5 7,8 9,1 21,0
G 21,5 7,2 7,4 9,8 28,0
H 21,0 7,2 7,5 9,5 27,6
I 18,0 7,1 7,4 11,7 40,0
J 17,0 6,9 7.1 9,5 26,1
K - - - - -
L - - - - -
M 20,0 7,3 7,6 17,0 64,0
N 20,0 7.4 7,7 16,0 60,0

Temperatur + 0,5 °C, pH nach 15 min Ozonung, fett = Tage mit aussergewdhnlich hoher Abwasser-
Matrix

Der Klarlauf wurde noch am selben Tag im Labor der Universitat Dortmund im Batch-
test untersucht. Vor den Versuchen wurde jedes Mal der pH-Wert, die Wassertempe-
ratur, der DOC und der CSB gemessen. Im Weiteren erfuhr das Wasser keine weite-
re Vorbehandlung, da moglichst realitatsnah der Abbau der Spurenstoffe untersucht
werden sollte.

Durch eine 20 minutige Ozonung wird, wie aus Tabelle 8-4 ersichtlich eine pH Ver-
schiebung um 0,2 Einheiten hervorgerufen. Bei einer Verschiebung in dieser Gro-
Renordnung ist aber bei der Einleitung des ozonbehandelten Wassers in den Vorflu-
ter keineGefahr fur das Schutzziel Gewasser zu erwarten.
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8.4 Einfluss von Ozon auf organische Wasserinhaltstoffe

Ziel der Oxidation mit Ozon ist nicht die Mineralisierung der organischen Stoffe, son-
dern deren Umwandlung. Mit einem minimalen Einsatz von Ozon soll die biologische
Verflugbarkeit auf ein mdogliches Maximum gebracht werden. Persistente organische
synthetische Einzelstoffe oder deren Metabolite, die danach nicht in einer biologisch
verfugbaren Form vorliegen, sollen wenigstens verandert vorliegen, so dass von ih-
nen keine nachteilige Wirkung auf die Umwelt ausgehen kann.

In diesem Kapitel wird die Veranderung der Summenparameter DOC, CSB und BSBs
durch die Ozonbehandlung vorgestellt. Im Kapitel 8.5 wird die Entfernung von per-
sistenten Einzelstoffen dargestellt und diskutiert.

8.4.1 Summenparameter DOC, CSB, BSBs

Da die DOC bzw. CSB Konzentrationen im Abwasser schwanken, ist es ein Bezug
auf den DOC, sehr sinnvoll. Die spezifische Ozonzehrung ergibt sich demnach in mg
Ozonzehrung pro mg Anfangsgehalt an DOC (vgl. Kapitel 8.2.4).

ZO
Lo = S Gl. 8-1
DOC,
In Abbildung 8-2 ist die Entwicklung von DOC und CSB Uber die spezifische Ozon-

zehrung fur die Klarlaufe des Klarwerks Bottrop dargestellt.

Konkret bedeutet dies, dass der Einfluss eines steigenden Ozoneintrags auf die Pa-
rameter DOC und CSB aufgezeigt wird.
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Abbildung 8-2 Entwicklung von DOC und CSB uber die spezifische Ozonzehrung

Eine spezifische Ozonzehrung um 0,7 mg/mg entfernt den CSB im Klarlauf der Ozo-
behandleten Abwasser um ca. 7 bis 10 %. Eine Verdopplung der spezifischen Ozon-
zehrung auf 1,5 mg/mg bedeutet einen CSB-Abbau von etwa 18 %. Mit entspre-
chenden spezifischen Ozonzehrungsraten wird hingegen kaum eine messbare Ver-
ringerung des DOC festgestellt. Das bedeutet, es findet keine signifikante Minerali-
sierung der organischen Wasserinhaltstoffe statt. Vielmehr werden die Inhaltstoffe
chemisch umgewandelt.

Grundsatzlich ist die Ozonung der verschiedenen Klarlaufe miteinander vergleichbar.
Eine grundlegende Voraussetzung sind dabei jedoch ahnliche DOC, und CSBy Kon-
zentrationen. Daher sind diese in der Legende in Abbildung 8-2 notiert.

Drewes et al. [Dre97] zeigten in ihren Untersuchungen praktisch identische Entfer-
nungsgrade beim DOC. Fur einen Klarlauf aus der Klaranlage Ruhleben mit einem
DOCy von 13,5 mg/L werden entsprechend [Dre97] bei einer Ozonzehrung von
27 mg/L (Zspez. = 2 mg/mg DOCy) etwa 10 % des DOC mineralisiert.

Mit dem Abwasser aus Bottrop (DOCy = 9,5 mg/L) wird beispielsweise bei einer O-
zonzehrung von 19 mg/L (Zspez. = 2 mg/mg DOC,) eine Mineralisierung von 7,4 %
festgestellt.

Die hier gemachten Beobachtungen kdnnen Galapate et al. [Gal01] bestatigen. Ge-
ringe Ozoneintrage fuhren nur geringfugig zu einer Mineralisierung des DOC. Die
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Veranderungen sind eher struktureller Natur, welche sich in der Entwicklung des
CSB, wie zuvor gesehen, aber auch in der Entwicklung des BSBs, die im Folgenden
genauer betrachtet wird, deutlich erkennbar wird.

Entwicklung von BSBs und CSB

Abbildung 8-3 stellt die Entwicklung der Summenparameter CSB und BSBs Uber die
spezifische Ozonzehrung dar (Messblock: BOT-J). Mit steigender Ozonzehrung sinkt
der CSB von 25 mg/L auf 20 mg/L (Zspez=1,79 mg/mg). Daraus ergibt sich ein Bedarf
von 3,4 mg Ozon pro mg entfernter CSB. Dieser Wert ist verglichen mit den Ergeb-
nissen aus [Sch06] recht hoch, entspricht allerdings den Werten von industriellen
Abwassern oder Deponiesickerwassern [Sch06].

Der Reduzierung des CSB steht ein steigender biologische Sauerstoffbedarf (BSBs)
von 2,3 mg/L auf 4,0 mg/L bei einer spezifischen Ozonzehrung von 1,79 mg/mg ge-
genuber.

1,8
A
1,4
L ©CSB A BSBj
&)
1,0 ¢
@ ¢
&
0,6 \ \ \ 1 1
0 0,4 0,8 1,2 1,6 2

Zspez. [mg 03 / mg DOCO]

Abbildung 8-3 Entwicklung von CSB und BSBs Uber die spezifische Ozonzehrung
(DOCp=9,5 mg/L; CSBy=26,1 mg/L; BSB5,=2,3 mg/L)

Das Verhaltnis von BSBs / CSB steigt von 0,09 uber 0,15 (Zspez=1,1 mg/mg) auf ma-
ximal 0,2 bei einer spezifischen Ozonzehrung von 1,79 mg/mg. Dies zeigt die wenn
auch geringe aber messbar verbesserte biologische Abbaubarkeit des DOC nach der
Ozonbehandlung.
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8.5 Messergebnisse zum Spurenstoffabbau im Klarlauf der Untersuchungs-
klaranlagen mittels Ozon

Im Folgenden werden nun die Ergebnisse zum Abbau aller relevanten Spurenstoffe
mit Ozon vorgestellt.

Die Ergebnisdarstellung erfolgt nach Stoffgruppeneinteilung:
e Pharmaka
e Rontgenkontrastmittel (RKM)
e Personal Care Produkte (PCPs)
¢ Industriechemikalien
e Chlorierte Organoposphate
e Alkylphenole
e Zinnorganika
e Phthalate

Innerhalb dieser Gruppen wird der Spurenstoffabbau fur jede Einzelverbindung in
Konzentrations-Zeitdiagrammen dargestellt. Die grafische Darstellung der Ergebnis-
se erfolgt an ausgewahlten aussagekraftigen Beispielen. Spater erfolgt eine Zusam-
menfassung der Ergebnisse zu allen Verbindungen und Messbldcken in tabellari-
scher Form.

Erlduterunqg zur Legende der Abbildung 8-4 bis Abbildung 8-27.

Als Beispiel:
K-B-9,5-25

K=K&In; B=Messblock; 9,5=DOC,, 25=Zugaskonzentration Ozon in g/Nm?
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8.5.1 Abbau von Pharmaka

In den Abbildung 8-4 bis Abbildung 8-8 sind die Konzentrations-Zeit-Verlaufe derje-
nigen Arzneistoffe aufgetragen, deren Ablaufkonzentration der Klaranlage also der
Startkonzentration flr die Ozonbehandlung um bzw. Uber 1 ug/L liegen. Eine Aus-
nahme bildet in Abbildung 8-9 dargestellt das Atenolol. Hier liegen die Zulaufkonzent-
rationen fur die Ozonstufe in allen drei Abwassern unter 0,5 pg/L.

Speziell am Beispiel des Atenolols wird gezeigt, wie sich eine Verbindung im Abwas-
ser im unteren pg/L-Bereich mit Ozon entfernen lasst, wobei Atenolol mit einer abge-
schatzten Geschwindigkeitskonstante von ca. 300 M's™ zu den Verbindungen zéhlt,
die sicherlich in Konkurrenz mit der Abwassermatrix mit Ozon reagiert und trotzdem
eine Chance besitzt, bis zur Bestimmungsgrenze abgebaut zu werden.

Die gesonderte Betrachtung des Atenolols ist unter dem oben genannten Gesichts-
punkt vor allem deshalb sinnvoll, weil es sich bei den zahlreichen Reaktionen des
Ozons mit Spurenstoffen immer um Reaktionen zweiter Ordnung handelt und die
Spurenstoffstartkonzentrationen einen limitiernden Faktor hinsichtlich der Abbauge-
schwindigkeit darstellen konnen.

Diclofenac

Das Antiphlogistikum Diclofenac besitzt eine sehr grol3e Reaktionsgeschwindigkeits-
konstante mit Ozon (k(O3)=1x10° M's™) [Hub03]. Daher sollte Diclofenac trotz des
massiven Einflusses der Abwasser-Hintergrundmatrix sehr gut mit Ozon abgebaut
werden. Wie aus Abbildung 8-4 eindeutig hervorgeht, entsprechen die Ergebnisse
den Erwartungen.
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Abbildung 8-4 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Diclofenac

Unabhangig vonder Diclofenac Startkonzentration im Abwasser kann die Verbindung
mit Ozon nach maximal 5 Minuten vollstandig (bis zur BG) abgebaut werden (siehe
schwarze und weisse Symbole). Hierzu ist eine applizierte Ozondosis von maximal
7 mg/L notwendig. Die Konkurrenzreaktionen des Ozons mit der Abwassermatrix
haben selbst bei einem DOC von 17 mg/L keinen dramatischen Einfluss auf den ge-
zielten Spurenstoffabbau. Wird die Ozonzugaskonzentration auf 13 mg/L reduziert
(rote Symbole) verlangert sich jetzt zwar die Behandlungsdauer auf 10 bis 15 Minu-
ten, stellt aber hinsichtlich der Effektivitat des Bahndlungsverfahrens zum Abbau von
Diclofenac aus den Klarwassern der drei Unteruchungsklaranlagen keinen limitieren-
den Faktor dar. Die applizierten Ozondosen bleiben quasi identisch (vgl. Tabelle
8-3).

Fazit:

Diclofenac wird in allen 12 Versuchen vollstandig bis zur BG abgebaut. Dabei reicht
in jedem Fall eine reduzierte Ozonzugaskonzentration von 13 mg/L und eine Be-
handlungsdauer von maximal 15 Minuten aus um die Verbindung auch aus hoher
belastetem Abwasser 0konomisch zu entfernen.

Carbamazepin

Das Antiepileptikum Carbamazepin besitzt eine fast ebenso hohe Reaktionsge-
schwindigkeitskonstante mit Ozon (k(O3)=3x10° m™'s™) [Hub03] wie das Diclofenac.
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Daher sollte auch das Carbamazepin trotz des massiven Einflusses der Abwasser-
Hintergrundmatrix sehr gut mit Ozon abgebaut werden. Wie aus Abbildung 8-5 ein-
deutig hervorgeht, entsprechen auch hier die Ergebnisse vollstandig den Erwartun-
gen.

~0- K-B-9,5-25
—l- K-C-9,4-25
—&— BOT-G-9,8-25
—— BOT-H-9,5-25
-~ DUS-M-17-25
~&- DUS-N-16-13

¢ [ng/]

Abbildung 8-5 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Carbamazepin

Die Ergebnisdiskussion entspricht der des Diclofenacs. Beide Verbindungen sind
charakterisiert durch eine nahezu gleiche Reaktionsgeschwindigkeitkonstante mit

Ozon Kpiciofenac = 3 X Kcarbamazepin- Daher ahneln sie sich auch im Abbauverhalten im
Abwasser.

Fazit:

Carbamazepin wird in allen 12 Versuchen vollstandig bis zur BG abgebaut. Dabei
reicht in jedem Fall eine reduzierte Ozonzugaskonzentration von 13 mg/L und eine
Behandlungsdauer von maximal 15 Minuten aus um die Verbindung auch aus hoher
belastetem Abwasser zu entfernen (max. applizierte Ozondosis 11,5 mg/L).

Sotalol

Sotalol gehort zur Gruppe der Sulfonamidantibiotika. Wie in [MUNO4a] bereits eror-
tert, besitzt diese Verbindung zwei ozonreaktive funktionelle Gruppen, den aromati-
schen Ring und die sekundare Aminogruppe. Die Reaktivitat der letzteren ist stark
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pH-abhangig. Es ist sehr wahrscheinlich, dass die Abbaubarkeit auch im Abwasser
bei moderaten Ozonkonzentrationen maglich ist.

Wie aus Abbildung 8-6 deutlich wird, kann Sotalol im Abwasser mit Ozon vollstandig
bis zur Bestimmungsgrenze entfernt werden.

1,65 L -0 K-B-9,5-25
W\ —m- K-C-9,4-25
\\\\ —— BOT-G-9,8-25
1,25 \\\\ —— BOT-H-9,5-25
= \\\\ —+ BOT-1-11,7-13
g \\\\ —&- DUS-M-17-25
o 0,85 : —&- DUS-N-16-13
0,45 -
0,05

t [min]

Abbildung 8-6 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Sotalol

In Abhangigkeit von der applizierten Ozondosis und der DOC Belastung des Abwas-
sers variiert der vollstandige Abbau zwischen 3 und 15 Minuten. So wird bei einer
Abwassermatrix mit einem durchschnittlichen Gehalt an geldstem organischen Koh-
lenstoff von 9,5 mg/L der vollstandige Abbau im Klarwasser der KA Bottrop bereits
nach drei Minuten und im Klarwasser des GKW Kdéln-Stammheim nach flinf Minuten
Ozonbehandlung erreicht. Der Reinigungserfolg sinkt bzw. die notwendige Reini-
gungsdauer verlangert sich mit starker DOC haltigem Abwasser. So werden im kon-
kreten Fall 10 Minuten Ozonung erforderlich um Sotalol aus einer Matrix mit 17 mg/L
DOC zu entfernen. Die Behandlungsdauer verlangert sich um ein Weiteres, wenn die
Ozonzugas-konzentration von 25 g/Nm® auf 13 g/Nm?® deutlich reduziert wird. Die
Versuche BOT-I und DUS-N zeigen eindeutig den Einfluss der geringeren applizier-
ten Ozondosis.

Die Sotalolkonzentrationen im biologisch gereinigten Abwasser der Untersuchungs-
klaranlagen schwankt zwischen 0,7 pg/L und 1,8 ug/L. In jedem Fall, also auch bei
sehr geringer Konzentration im unteren pg/L-Bereich, kann Sotalol effektiv abgebaut
werden.
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Fazit:

Sotalol kann auch aus hoher belasteten Abwassern, wie sie zu Trockenwetterzeiten
zu erwarten sind effektiv Uber Ozon abgebaut werden. Die langste Behandlungs-
dauer betragt auf Basis dieser Versuche 15 Minuten. Die hierbei maximal zu applizie-
rende Ozondosis betragt 11,5 mg/L.

Metoprolol

Metoprolol gehort zur Gruppe der Betablocker. Im Metoprolol ist der Benzolring durch
einen Alkyl- und einen Alkoxysubstituenten aktiviert. In Reinwasserversuchen zur
Quantifizierung der Geschwindigkeitkonstanten wird ein Wert von 2700 M's™ ge-
messen. Damit ist Metoprolol eindeutig mit Ozon im Abwasser abbaubar. Dies besta-
tigen auch die in Abbildung 8-7 dargestellten Ergebnisse.

Die Abbauversuche mit Kolner und Bottroper Abwasser zeigen Ubereinstimmende
Ergebnisse. Die Matrix des Abwassers ist in allen drei Messblocken mit 9,5 mg/L
DOC identisch. Mit einer Zugaskonzentration von 25 g/Nm? ist Metoprolol nach 10
Minuten im Abwasser nicht mehr bestimmbar. Die applizierte Ozondosis betragt hier-
bei 15 mg/L. Das hier erhaltene Ergebnis korreliert sehr gut mit den Ergebnissen aus
Ternes et al. [Ter03]. Hier wurde ein vollstandiger Abbau von Metoprolol mit einer
Startkonzentration von 1,7 ug/L nach 18 Minuten und einer applizierten Ozondosis
von 10 bis 15 mg/L erzielt. Der CSB liegt bei den Versuchen von Ternes et al. bei
30 mg/L.
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Abbildung 8-7 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Metoprolol

Im Vergleich der Abbauversuchen K-B und K-C bzw. BOT-G bis BOT-J zu den Vesu-
chen mit dem Abwasser aus Dusseldorf (Messblocke DUS-M und DUS-N) ist ein sig-
nifikant langsamerer Abbau zu erkennen. Dies ist auf die hohere organische Belas-
tung mit einem DOC von 17 mg/L (DUS-M), bzw. 16 mg/L (DUS-N) zurlckzufihren.
Im zuletzt genannten Versuch wurde zudem die Zugaskonzentration halbiert. Erst
jetzt ist ein Abbau bis zur Bestimmungsgrenze bei hoher Abwassermatrix nicht mehr
gewahrleistet. Der Gesamtabbaugrad betragt hierbei nur noch 55 %.

Fazit:

Metoprolol kann auch aus hoher belasteten Abwassern wie sie zu Trockenwetterzei-
ten zu erwarten sind effektiv Uber Ozon abgebaut werden. Die langste Behandlungs-
dauer betragt auf Basis dieser Versuche 15 Minuten. Die hierbei maximal notwendig
zu applizierende Ozondosis auf Basis dieser Versuche wird zwischen 13,0 und
20,0 mg/L liegen.
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Bezafibrat

Bezafibrat gehort zur Gruppe der Lipidsenker. Die Reaktionsgeschwindigkeits-
konstante wurde von Huber et al. [Hub03] zu 590 + 50 M's™ bestimmt. Damit sollte
Bezafibrat mit Ozon im Abwasser abgebaut werden kdnnen.

In 8 von 11 Versuchen kann Bezafibrat nach 10 minttiger Ozonbehandlung im Bla-
sensaulenreaktor bis zur BG abgebaut werden. Die Ozonzugaskonzenration liegt bei
25 g/Nm>. Auch die Tatsache, dass Bezafibrat kaum tber 1 ug/L im Abwasser detek-
tiert wird und damit deutlich im unteren ug/L-Bereich liegt, hat keinen negativen Ein-
fluss auf einen 6konomischen Abbau der Verbindung.

Bei erhdohter Konzentration an organischem Hintergrundmaterial ist eine Behand-
lungsdauer von 15 Minuten notwendig (DUS-M). Wird die Ozonzugaskonzentration
auf 13 g/Nm?® reduziert ist ein vollstandiger Abbau bei hoher Abwassermatrix im un-
tersuchten Behandlungszeitraum nicht mehr mdglich. Mit einer entsprechend lange-
ren Behandlungsdauer durfte aber das gewunschte Reinigungsziel, auch bei gerin-
gerer Ozonzugaskonzentration, erreicht werden. Es ist davon auszugehen, dass der
Einfluss schnell reagierender Matrixkomponenten geringer wird, die Ozonzehrung
abfallt und Bezafibrat folglich bis zur BG abgebaut werden kann.

1,25 -K-B-95-25  -m-K-C-9425
—9-K-D6225  -<-BOT-G-0.8-25
e -4-BOT-H-9525 & BOT-I-11.7-13
0,95 . |_® BOT-J9525
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0,05 - ‘ |
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Abbildung 8-8 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Bezafibrat
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Fazit:

Bezafibrat kann auch aus hoher belasteten Abwassern wie sie zu Trockenwetterzei-
ten zu erwarten sind effektiv Uber Ozon abgebaut werden. Die langste Behandlungs-
dauer betragt auf Basis dieser Versuche 15 Minuten. Die hierbei maximal notwendig
zu applizierende Ozondosis auf Basis dieser Versuche wird ahnlich wie beim Me-
toprolol zwischen 13,0 und 20,0 mg/L liegen.

Atenolol

Atenolol gehort ebenso wie Metoprolol zur Gruppe der Betablocker. Atenolol hat zwei
funktionelle ozonreaktive Gruppen, die aliphatische Aminogruppe und den durch die
Alkoxy- Acetylamidogruppen aktivierten Aromaten. Da die Amidgruppe allerdings
sehr stark Elektronen aus dem Benzolring zieht, durfte im Gegensatz zum Metopro-
lol, fur das eine Geschwindigkeitskonstante von 2700 Mg gemessen wurde, die
Konstante fur Atenolol um mindestens eine GréRenordnung niedriger liegen (Kateno-
o = 300 M's™). Damit ist die Verbindung durchaus mit Ozon abbaubar, der Einfluss
erhohter Abwassermatrizes sollte allerdings deutlich werden.
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Abbildung 8-9 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Atenolol

In 7 von 10 Versuchen kann Atenolol nach 10 minutiger Ozonbehandlung im Blasen-
saulenreaktor bis zur BG abgebaut werden. Die Ozonzugaskonzenration liegt bei
25 g/Nm>. Auch die Tatsache, dass Atenolol kaum (ber 0,5 ug/L im Abwasser detek-
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tiert wird und damit deutlich im unteren ug/L-Bereich liegt, hat keinen negativen Ein-
fluss auf einen 6konomischen Abbau der Verbindung.

Bei erhohter Konzentration an organischem Hintergrundmaterial ist eine Behand-
lungsdauer von 15 Minuten notwendig (DUS-M). Wird die Ozonzugas-konzentration
auf 13 g/Nm?® reduziert, ist ein vollstandiger Abbau bei hoher Abwassermatrix im un-
tersuchen Behandlungszeitraum nicht mehr moglich. Mit einer entsprechend lange-
ren Behandlungsdauer durfte aber das gewunschte Reinigungsziel, auch bei gerin-
gerer Ozonzugaskonzentration, erreicht werden. Es ist davon auszugehen, dass der
Einfluss schnell reagierender Matrixkomponenten geringer wird, die Ozonzehrung
abfallt und Atenolol folglich bis zur BG abgebaut werden kann.

Fazit:

Atenolol kann auch aus hoher belasteten Abwassern, wie sie zu Trockenwetterzeiten
zu erwarten sind effektiv Uber Ozon abgebaut werden. Die langste Behandlungsdau-
er betragt auf Basis dieser Versuche 15 Minuten. Die hierbei maximal notwendig zu
applizierende Ozondosis auf Basis dieser Versuche wird ahnlich wie beim Metoprolol
und auch beim Bezafibrat zwischen 13,0 und 20,0 mg/L liegen.
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8.5.2 Abbau von Rdéntgenkontrastmitteln (lopromid, lopamidol, lomeprol, A-
midotrizoesaure)

lopromid

lopromid gehort zur Gruppe der Réntgenkontrastmittel. Fur die Verbindung wurde
eine Geschwindigkeitskonstante von 0,8 M's™ ermittelt [Hub03]. Dies bedeutet, dass
dieser Verbindungstyp weitgehend ozonrefraktar ist. Ein Abbau durch OH-Radikale
ist dagegen durchaus moglich. Die Geschwindigkeitskonstante ist allerdings noch
unbekannt. Wie aus Abbildung 8-10 deutlich hervorgeht, scheint lopromid auf radika-
lischem Reaktionsweg im Abwasser abbaubar zu sein.
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Abbildung 8-10 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von lopromid

In sieben Messblocken konnte lopromid im Klarwasserablauf der Klaranlagen ober-
halb der BG detektiert und somit fur die Ozonexperimente ausgewertet werden. Die
Auswertung ergibt, dass lopromid in sechs Versuchen bis zur BG abgebaut werden
konnte (Messbldcke A bis D, F und H). Der DOC liegt in allen Versuchen zwischen
6,2 und 9,5 mg/L. Die Ozonzugaskonzentration betrigt 25 g/Nm®.

Wie aus den in Abbildung 8-10 dargestellten Versuchen hervorgeht, tritt der Abbau
erst nach 3 minutiger Begasung des Reaktors ein. Entsprechend der lopromid Start-
konzentration betragt die Behandlungsdauer 10 oder 20 Minuten. Hierbei werden
dann 15 bzw. 30 mg/L Ozon in das Abwasser appliziert. Diese Dosis liegt deutlich
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uber den applizierten Ozondosen die notwendig sind um die Gruppe der Pharmaka
mit Ozon bis zur BG zu eliminieren.

Im dargestellten Experiment (K-A) erhalten wir bei einer Startkonzentration von
1,55 pg/L mit einer applizierten Ozondosis von 15 mg/L und einer Behandlungszeit
von 10 Minuten einen Abbau von 97 %.

Aus der Literatur [Ter03] kann das eben beschriebene Ergebnis weitgehend bestatigt
werden. Fur lopromid mit einer Startkonzentration von ca. 5 ug/L, konnte mit einer
Ozondosis von 10 mg/L und einer Behandlungsdauer von 18 Minuten im Blasensau-
lenreaktor ein 80 %iger Abbau ermittelt werden.

Im Experiment mit dem Abwasser aus Bottrop (Messblock |, Daten sind hier nicht
dargestellt) konnte hingegen ein zu vernachlassigender Abbau des Spurenstoffs er-
mittelt werden. Der DOC liegt hier bei 11,7 mg/L, die Ozonzugaskonzentration bei
13 g/Nm® und die appliziete Ozondosis bis Versuchsende (15 min) liegt bei
11,5 mg/L.

Fazit:

lopromid ist ozonrefraktar, k(O3)=0,8M"'s™ und kann somit nur iber OH-Radikale
oxidativ im Abwasser effektiv entfernt werden. Aus den durchgeflihrten Experimenten
geht hervor, dass fur einen Abbau der Verbindung die notwendige Ozondosis zwi-
schen 15 und 30 mg/L bei einer Behandlungsdauer von 15 bis 20 Minuten liegen
muss. Der Abbaugrad betragt im Mittel 97 %. Eine Zugabe von H,O, kann den ge-
wulnschten Reinigungserfolg in sofern verbessern, als dass weniger Ozon dem Ab-
wasser appliziert werden muss und die Behandlungszeit reduziert werden kann
[Ter03].
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lopamidol

Wie schon fur das lopromid erlautert, ist auch lopamidol ozonrefraktar. Auch hier ist
der aromatische Ring durch die drei Halogenatome desaktiviert [MUNO4a]. Die
Geschwindigkeitkonstante wurde bislang nicht ermittelt, kann aber mit guter Genau-
igkeit mit <1 M™'s™ angenommen werden, da diese Verbindung strukturell der des
lopromid extrem &ahnelt. Ein Abbau des Spurenstoffs Uber OH-Radikale ist aber
durchaus maoglich.

Die Ergebnisse der Ozonung der Verbindung in den drei untersuchten Abwassern
sind in Abbildung 8-11 dargestellt.
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Abbildung 8-11 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von lopamidol

lopamidol kann in keinem der dargestellten Experimente bis zur BG elimiiert werden.

In den Versuchen A bis D (Kdln) (im Diagramm nicht dargestellt) wurde 20 Minuten
mit Ozon behandelt, dabei wurden 30 mg/L Ozon appliziert. Der DOC variiert zwi-
schen 6,2 und 9,5 mg/L. Der mittlere Abbaugrad betragt 98 %.

In den Versuchen E bis F (KoéIn) (siehe Abbildung 8-11) wurde 15 Minuten mit Ozon
behandelt. Die applizierte Ozondosis betragt ca. 11 mg/L. Der DOC im Abwasser
betragt 7,6 (E) und 9,1 mg/L (F). Der mittlere Abbaugrad betragt hier nur noch 54 %.

Die Experimente zum lopamidolabbau im Abwasser der Klaranlage Bottrop ergeben
folgendes Ergebnis: Der DOC im Abwasser betragt in drei Versuchen ca. 9,5 mg/L.
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Es wurden Uber einen Behandlungszeitraum von 15 Minuten 22 mg/L Ozon appli-
ziert. Der sich daraus berechnete Abbaugrad betragt im Mittel 60 %.

In zwei Experimenten mit Abwasser aus dem Klarwerk Dusseldorf-Sud lag der DOC
deutlich erhoht vor. Daraus ergeben sich deutlich niedrigere Abbaugrade fir lopami-
dol. Im Falle des Messblocks M wurde im Abwasser ein DOC von 17 mg/L gemes-
sen. Das Wasser wurde wie das Abwasser aus Bottrop behandelt. lopamidol kann
hier bis zu 30 % reduziert werden.

Im Messblock N wird jetzt die Ozondosis auf 11,5 mg/L verringert. Der gemessene
Abbau betragt nur noch 15% bei einer Matrix von 16 mg/L.

Fazit:

lopamidol kann in keinem Fall im Abwasser Uber Ozon vollstandig abgebaut werden.
Erhdhte Abbaugrade werden nur mit sehr hohen Ozondosen erzielt. Okonomisch
kann lopamidol zwischen 50 und 60 % eliminiert werden.

Dieses Ergebnis wird grofdenordnungsmafig in den Versuchen von Ternes et al.
bestatigt [Ter03]. Hier wir lopamidol 18 Minuten mit 10 mg/L Ozon behandelt und bis
zu 57 %. reduziert.
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lomeprol

FUr lomeprol gelten die selben Voraussetzungen wie fur lopamidol und lopromid.
Auch hier wird die Eliminierung uber OH-Radikale induziert.

Der Abbau dieses Spurenschadstoffs ist in Abbildung 8-12 lGber den Behandlungs-

zeitraum aufgetragen.
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Abbildung 8-12 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von lomeprol (Primarachse: K-B & K-

D; Sekundarachse: K-E& K-F, BOT-J & BOT-H)

Die Auswertung der Experimente ergibt, dass sich lomeprol im Abwasser der drei
Untersuchungsklaranlagen effektiv nicht bis zur Bestimmungsgrenze eliminieren
lasst. Im Detail bedeutet dies, dass nach einer Behandlungszeit von 15 Minuten bei
einem DOC von ca. 9,5 mg/L und einer applizierten Ozondosis von 22 mg/L ca. 60 %

der Verbindung nicht mehr detektiert werden.

Ein Vergleich mit Ternes et al. bestatigt auch dieses Ergebnis. Der Abbau betragt
hier ca. 73 % [Ter03]. Die Versuchsbedingungen sind wie beim lopamidol bereits

beschrieben.

Verlangert sich der Behandlungzeitraum auf 20 Minuten bei gleichzeitiger Erhéhung
der applizierten Ozondosis auf 30 mg/L kann lomeprol bis zu 95 % aus dem Abwas-

ser entfernt werden.
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Fazit:

Okonomisch kann lomeprol um etwa 60 % im Abwasser reduziert werden. Dies gilt
sowohl fur das Abwasser aus den Klaranlagen Koln-Stammheim und Dusseldorf-Sud
als auch fir das Abwasser aus dem Klarwerk Bottrop. Liegt eine erhdhte Matrixbe-
lastung im Abwasser vor (Messblécke M und N) reduziert sich der Abbau auf bis zu
19 %. Bei 20 minutiger Ozonbehandlung (O3 Dosis 30 mg/L, DOC 9 mg/L) kénnen
auch 95 % entfernt werden.

In Tabelle 8-5 sind die Ergebnisse noch einmal zusammengefasst und fur lopromid,
lopamidol und lomeprol bei einer Ozonbehandlung von 20 Minuten gegenuber-
gestellt.

Tabelle 8-5 RKM Abbau im Abwasser

Klarwerk Messblock Zeit Os- Abbau Abbau Abbau
Dosis  lopromid lopamidol lomeprol

[min]  [mg/L] [%] [%] [%]
Koln A 20 30 97 98 95
Koln B 20 30 99 87 90
Koln C 20 30 98 85 87
Koln D 20 30 98 92 93
Koln E 20 30 n.n. 59 63
Koln F 20 30 92 48 50
BOT G 20 30 n.n. 61 60
BOT H 20 30 97 65 61
DUS M 20 30 n.n. 30 19
DUS N 20 15 n.n. 14 14

Amidotrizoeséure

Die Amidotrizoesaure wird in keinem der Experimente signifikant mit Ozon abgebaut.
Das bedeutet, dass auch die Bildung von OH-Radikalen im Abwasser keinen Einfluss
auf den Abbaugrad hat. Der Gesamtabbaugrad betragt 10 %. Ternes et al. ermitteln
einen Abbau von 13 % mit einer Oz Dosis von 10 mg/L und einer Behandlungsdauer
von 18 Minuten. Auch die Zugabe von H,0O; ergibt keine signifikant hdhere Reduzie-
rung des Spurenstoffs im Abwasser. Der Einsatz von UV mit O3 (15 mg/L) eliminiert
die Verbindung zu 36 % im Abwasser. Daraus last sich eindeutig ableiten, dass die
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Amidotrizoesaure auch Uber OH-Radikale nicht dkonomisch vertretbar abgebaut
werden kann. AOPs scheinen hier nicht das Mittel der Wahl zu sein.

Im Rahmen von Gleichgewichtsversuchen wurde der Einsatz von Aktivkohle zur Ent-
fernung der Amidotrizoesaure aus Abwasser untersucht (siehe Abschlussbericht ,Un-
tersuchungen zum Eintrag und zur Elimination von gefahrlichen Stoffen in kommun-
laen Klaranlagen Teil 2, Marz 2006). Auch hier hat sich gezeigt, dass mit dkonomisch
gewahlten Aktivkohledosierungen (20 mg/L) die Entfernbarkeit vernachlassigbar klein
ist. Erst bei einer Aktivkohlekonzentration von 100 mg/L kann eine Reduzierung der
Verbindung nachgewiesen werden.
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8.5.3 Abbau von Personal Care Produkten (Galaxolid, Tonalid, Triclosan)

Galaxolid und Tonalid

Galaxolid und Tonalid gehoren zur Gruppe der synthetischen Moschusduftstoffe. Die
Reaktivitat der beiden Verbindungen ist durch den aromatischen Ring gekennzeich-
net. Die Geschwindigkeitskonstanten sowohl fur die Reaktion mit molekularem Ozon,
als auch fur die Reaktion mit OH-Radikalen wurden wie bereits in Kapitel 6.4.3 und
Kapitel 6.5 bestimmt. Die Konstanten wurden fiir Galaxolid zu 140 M™'s™ und fiir To-
nalid zu 8 M's™ fiir die direkte Reaktion experimentell ermittelt und fiir beide Verbin-
dungen zu 5x10° M's™ fiir die indirekte Reaktion mit guter Genauigkeit abgeschatzt
[Noe06].

FUr beide Verbindungen konnte eine nicht zu vernachlassigende Strippwirkung, die
auf die hydrophoben Eigenschaften der Moschusstoffe zurlickzufiihren ist, festge-
stellt werden (Abbildung 8-13) [Noe06].
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Abbildung 8-13 Strip-Effekte im Blasensaulenreaktor (Vgas=35 L/h [offene Symbole]
und 80 L/h [geschlossene Symbole])

Diese beeinflusst vor allem den Gesamtabbau des langsam mit Ozon reagierenden
Tonalids (Abbildung 8-14). Tonalid wird erst weitergehend Uber die Oxidation mit O-
zon abgebaut, wenn eine entsprechend hohe geldste Ozonkonzentration im Abwas-
ser vorliegt und die Ozonzehrung Uber die Abwassermatrix abfallt.
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Abbildung 8-14 Einfluss von Strip-Effekten auf den Gesamtabbau vom Galaxolid
und Tonalid im Abwasser

In Abbildung 8-15 und Abbildung 8-16 sind die Restspurenstoffkonzentrationen bei-
der Verbindungen Uber die Behandlungsdauer fur sechs verschiedene Messblocke
dargestellt.
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Abbildung 8-15 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Galaxolid (HHCB)
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Mit Ausnahme der Versuche | (im Diagramm nicht dargestellt), M und N wird Galaxo-
lid bis zur Bestimmungsgrenze im Abwasser abgebaut.

In den Experimenten mit Kolner Abwasser (A und D) und dem Abwasser aus Bottrop
(G und H) wird der Spurenstoff nach 10 Minuten im ozonbehandelten Wasser nicht
mehr detektiert (Abbaugrad 99 bzw. 97 %). Die applizierte Ozondosis liegt hier bei
15 mg/L.

In dem Experiment mit Dusseldorfer Abwasser (N) liegt eine erhohte Abwassermatrix
(DOCp = 16 mg/L) und auch eine erhéhte Spurenstoffkonzentration von 2,4 ug/L vor.
Hier wird Galaxolid auch nach 20 minutiger Ozonbehandlung nicht vollstandig abge-
baut. Die Restkonzentration betragt 0,126 pg/L bei einem Gesamtabbau von 95 %.

Auch im Klarlauf aus Bottrop (Versuch I) verbleibt nach 20 minutiger Ozonbehand-
lung eine Restspurenstoffkonzentration von 0,086 pg/L  im  Abwasser
(DOCp=11,7 mg/L). Der Gesamtabbau betragt aber auch hier 92 %. In beiden zuvor
genannten Experimenten (N und I) wird eine Ozondosis vom 15,5 mg/L in 20 Minu-
ten appliziert.

Fazit fir Galaxolid:

Grundsatzlich kann Galaxolid effektiv aus dem biologisch gereinigten Abwasser der
drei Klaranlagen entfernt werden. Der Gesamtabbaugrad betragt auch bei hdoherer
DOC, Belastung von 17 mg/L einer Behandlungsdauer von 20 Minuten und einer
applizierten O3 Dosis von 15,5 mg/L mindestens 92 %. Damit sollte Galaxolid mit
Restkonzentrationen von etwa 0,13 ug/L im Abwasser keine Gefahrdung fur die a-
quatische Umwelt darstellen (vgl. Kapitel 9). In Tabelle 8-6 sind die Abbaugrade aus
den verschiedenen Experimenten noch einmal zusammengefasst.

Ternes et al. ermitteln einen Gesamtabbau von 93 % [Ter03] fur diese Verbindung.
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Fir Tonalid wird grundsatzlich ein schlechteres Reinigungsergebnis erzielt, als flr
Galaxolid. Dies lasst sich mit der um mehr als Faktor 10 kleineren Geschwindigkeits-
konstanten erklaren. Daraus ergibt sich wie schon gezeigt auch der dominierende
Einfluss der Strippwirkung auf den Spurenstoffabbau. Es sei daher auch an dieser
Stelle angemerkt, dass die die Oxidation beinflussenden Faktoren, wie Matrixbelas-
tung, Spurenstoffstartkonzentration und applizierte Ozondosis weniger ausgepragte
Einflusse auf den Spurenstoffabbau haben sollten.

In Abbildung 8-16 sind die Restspurenstoffkonzentrationen fir Tonalid Gber die Be-
handlungsdauer flir sechs verschiedene Messbldcke dargestellt.
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Abbildung 8-16 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Tonalid (AHTN)

Im Rahmen der Versuche A und D mit dem Abwasser aus Koln, kann die Tonalid-
konzentration im ozonbehandelten Abwasser rechnerisch um 90 bis 92 % reduziert
werden. Dies bedeutet einen Abbau bis an die Bestimmungsgrenze. Diese Reini-
gungsleistung wird bereits nach 10 Minuten erzielt. Die applizierte Ozondosis betragt
15 mg/L.

In den Messblocken G und H betragt der Gesamtabbau nach 10 Minuten Ozonbe-
handlung in beiden Fallen 80 % (CHHCB,1O,G = 0,022 }Jg/L, CHHCB,10,H = 0,017 Ug/L) Ei-
ne Behandlung um weitere 10 Minuten erhdht den Abbau um 7 bis 10 % (BG), be-
deutet allerdings eine weitere Ozonapplizierung von 15 mg/L.
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Im Weiteren werden die Experimente miteinander verglichen, bei denen die organi-
schen Hintergrundmatrix des Abwassers in erhohter Konzentration vorliegt und damit
grundsatzlich ein weniger effektiver Reinigungserfolg erwartet wird.

Im Messblock M wird ein DOCy von 17 mg/L gemessen. Die Ozonzehrung der Mat-
rix-Wasserinhaltstoffe ist hoher als in den Experimenten G und H aus Bottrop. Wie
aus Tabelle 8-6 hervorgeht, berechnet sich der Abbau allerdings ebenfalls nach 10
Minuten mit gleicher applizierter Ozondosis zu 81%.

Wie bereits weiter oben erwahnt Gberlagern sich hier oxidative und mechanische Ef-
fekte, so dass ein Matrix-Effekt weniger ausgepragt zum Tragen kommt. Der Reini-
gungserfolg wird scheinbar nicht negativ beeinflusst.

Tabelle 8-6 Galaxolid und Tonalid Abbau im Abwasser

Klarwerk Messblock Zeit Ozondosis Abbau Abbau
Galaxolid Tonalid
[min] [mg/L] [%0] [%0]
Kéln A 10 15 99 (BG) 92 (BG)
20 30 99 (BG) 92 (BG)
Kéln D 10 15 99 (BG) 90
20 30 99 (BG) 92 (BG)
1 1
BOT G 0 5 97 81
20 30 99 (BG) 91 (BG)
1 1
BOT H 0 5 97 80
20 30 98 (BG) 87
1
BOT | 0 8 77 56
20 15,5 92 67
1 1
DUS M 0 5 86 81
20 30 98 88
1
DUS N 0 8 78 71
20 15,5 95 84

In den Messblocken | und N mit dem Abwasser aus Bottrop und Dusseldorf-Sud wird
die Ozonzugaskonzentration reduziert und eine Dosis von 15 mg/L jetzt erst nach 20
Minuten ins Reaktorvolumen appliziert. Auch in diesen beiden Versuchen liegt der
DOC, Uber den Ublich gemessenen Werten von ca. 9 mg/L.

Hier wird ein deutlich schlechteres Reinigungsergebnis erzielt. Nach 10 Behand-
lungsminuten (8 mg/L O3) werden 56 bzw. 71 % Tonalid abgebaut. Die Restkonzent-
rationen betragen cantn 101 = 0,055 pg/L und cantn1on = 0,099 pg/L. In weiteren 10
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Minuten kann der Abbau allerdings auf 67 bzw. 84 % gesteigert werden. Somit wird
im Falle des Messblocks N ein vergleichbarer Abbau wie in den zuvor beschriebenen
Messblocken G und H (hier nach 10 Minuten Verweilzeit im Blasensaulenreaktor) bei
gleicher Ozondosis (15 mg/L) erzielt.

Fazit fuir Tonalid:

Grundsatzlich wird Tonalid mit einer Ozonbehandlung effektiv aus dem Abwasser
entfernt. 20 Minuten mit einer Ozondosis von 15 mg/L kdonnten optimale Verfahrens-
bedingungen sein, um die Verbindung auch aus héher DOC belasteten Abwassern
zwischen 80 und 90 % zu eliminieren. Damit liegt der Gesamtabbau etwas geringer
als fur Galaxolid (> 92 %).

Triclosan

Triclosan ist ein Desinfektionsmittel und findet sich in ,personal care” Produkten. Tric-
losan enthalt zwei aromatische Ringe, von denen der eine eine Phenolgruppe tragt.
Damit sollte die Verbindung relativ leicht durch Ozon abgebaut werden.

Der Abbau dieser Verbindung in Abhangigkeit der Verweilzeit im Ozonreaktor ist in
Abbildung 8-17 dargestellit.
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Abbildung 8-17 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Triclosan

Wie im Diagramm deutlich wird, liegt Triclosan in allen drei Untersuchungs-
klaranlagen im unteren pg/L-Bereich im Abwasser vor. Somit gewinnt eine entspre-
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chend hohe Geschwindigkeitskonstante fur Triclosan an Bedeutung, um die Verbin-
dung effektiv zu eliminieren.

Ein Groldteil der Verbindung wird bereits in den ersten 5 Minuten abgebaut (vgl.
Tabelle 8-7).

Tabelle 8-7 Triclosan Abbau im Abwasser

Klarwerk Messblock Zeit Ozondosis Abbau
Triclosan
[min] [mg/L] [%0]
Koln B 5 7.5 86
10 15 97 (BG)
Kaln D 5 7.5 97 (BG)
10 15 97 (BG)
5 7.5 88
BOT G ’
10 15 91
5 7.5 87
BOT H ’
10 15 88 (BG)
5 4.0 81
BOT / 10 7,8 91
15 11,5 94 (BG)
5 7.5 73
DUS M
10 15 91
5 4 79
DUS N 10 7,8 93
15 11,5 95 (BG)

Selbst in hoher belastetem Abwasser (siehe Messblock |, M, N) kann Triclosan mit
einer minimalen Ozondosis von 4 mg/L um 80 % reduziert werden. Mit einer maxima-
len Dosis von 11,5 mg/L und 15 Minuten Behandlung wird die Verbindung im Abwas-
ser nicht mehr oberhalb der BG detektiert. (Abbau: 95 %).

Fazit:

Triclosan ist aus biologisch gereinigtem Abwasser in jedem Fall mit Ozon dkono-
misch eliminierbar. Eine maximale Ozondosis von 11,5 mg/L, bei 15 Minuten Ver-
weilzeit im BSR reicht aus um den Spurenstoff bis zur BG zu reduzieren.
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8.5.4 Abbau von Industriechemikalien (TiBP, TnBP, TBEP, Bisphenol A)

Tributylohosphat

Tributylphosphat wird Lacken zugesetzt und dient in manchen Polymeren als
Weichmacher. Wie in Kapitel 6.14 schon erwahnt, ist Tributylphosphat (TBP) eine
Verbindung mit aliphatischen Substituenten, die mit Ozon nur sehr langsam abge-
baut werden kann. Die Geschwindigkeitskonstante wird zu 0,8 M s bestimmt.

Da TBP jedoch eine hohe Geschwindigkeitskonstante gegenuber ‘OH-Radikalen hat,
kann im Abwasser seine Konzentration Uber die "OH-Route dennoch etwas reduziert
werden. FlUr das TBP wird Uber eine "OH-Radikal Geschwindigkeitskonstante von 1 x
10" M " berichtet [Bux88] (vgl. Kapitel 6.14).

In der Abbildung 8-18 und Abbildung 8-19 ist der Abbau von TiBP und TnBP uber die
Behandlungsdauer dargestellt. Es wird hirbei deutlich, dass in allen drei Untersu-
chungsklaranlagen sowohl TiBP, als auch TnBP signifikant im Abwasser eliminiert
wird. Da der Spurenstoff ozonrefraktar ist, kann der Abbau nur auf radikalischem
Wege erfolgt sein.
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Abbildung 8-18 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Tri-i-butylphosphat (TiBP)

In Abbildung 8-18 fallt allerdings auf, dass die Restkonzentration nicht auf die Be-
stimmungsgrenze absinkt, sondern einen Grenzwert zwischen 0,03 und 0,06 ug/L
anstrebt. Dabei werden Abbaugrade zwischen 43 und 91 % erzielt. Diese abwei-
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chenden Ergebnisse sind nicht eindeutig auf die die Ozonung beeinflussenden Pa-
rameter zurlickzufuhren, sondern ergeben sich bei verminderten Abbaugrad rechne-
risch aus zu niedrigen Zulaufkonzentrationen und der Bestimmungsgrenze, die
scheinbar bei etwa 0,03 pg/L liegt.

Far TnBP liegen die Abbaugrade etwas héher zwischen 53 und 91 %. Hierbei wird
die Verbindung allerdings bis zur Bestimmungsgrenze von 0,01 ug/L abgebaut.
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Abbildung 8-19 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Tri-n-butylphosphat (TnBP)

Fazit:

Tributylphosphat ist ozonrefraktar, wird aber Uber OH-Radikale im Abwasser zwi-
schen 43 und 91 % (TnBP) bzw. 53 und 91 % (TiBP) eliminiert. Hierfur wird eine O-
zondosis von 30 mg/L ins Abwasser appliziert. Damit lassen sich die beiden Verbin-
dungen ahnlich wie die Rontgenkontrastmittel nur mit hoher Ozonzugabe eliminieren.
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TBEP

Tris(2-butoxyethyl)-phosphat wird haufig Schaumstoffen zugesetzt und in der Gum-
mi- und Kunstoffindustrie verarbeitet. In der Klaranlage wird TBEP auf biologischem
Wege zu mehr als 85 % abgebaut [MUNOG]. Im Klarlauf der Klaranlagen werden a-
ber dennoch Restkonzentrationen zwischen 8 und 0,06 ug/L detektiert.

Der weitergehende Abbau der Verbindung mit Ozon ist in Abbildung 8-20 dargestelit.
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Abbildung 8-20 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von TBEP

In Fallen erhdhter Hintergrundbelastung (MB: I, M, N) wird TBEP nicht bis zur Be-
stimmungsgrenze abgebaut. Die Verbindung wird innerhalb der ersten 5 bis 10 Minu-
ten signifikant abgebaut. Im Weiteren verringert sich die Restkonzentration nur noch
gerningflugig. In Fallen Ublicher DOC Konzentrationen zwischen 6 bis 10 mg/L wird
die Verbindung innerhalb von 10 Minuten bis zur BG reduziert.

Fazit:

TBEP kann mit einer Ozonbehandlung im Klarwasser deutlich reduziert werden.
Auch bei dieser Verbindung ist der Abbau auf die Reaktion mit OH-Radikalen zurtick
zu fuhren. Mit einer applizierten Ozondosis von 15 mg/L und einer Behandlungsdau-
er von 20 Minuten kann TBEP um mehr als 80 % aus dem Abwasser
(DOCp = 11,7 mg/L) entfernt werden.
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Bisphenol-A

Im Bisphenol A sind die beiden phenolischen Ringe noch zusatzlich durch zentrale
Alkylgruppen aktiviert, so dass der Abbau durch Ozon sehr rasch erfolgen sollte. Die
Geschwindigkeitskonstante sollte sehr stark vom pH Wert abhangen, dass heisst im
Abwasser (im schwach alkalischen Bereich) noch zunehmen [MUNO4a].

Die Reaktionsfahigkeit gegenuber Ozon wurde sowohl durch Versuche unter Labor-
bedingungen von Lee et al. [Lee03] als auch in halbtechnischen Versuchen von Na-
kagawa et al. [Nak02] untersucht. In beiden Fallen konnte ein vollstandiger Abbau
durch Ozon erzielt werden.

In Abbildung 8-21 sind die Konzentrations-Zeit-Verlaufe fur Bisphenol A in den drei
Untersuchungsklaranlagen dargestellt. Zudem sind der Tabelle 8-8 (Referenz zu
Abbildung 8-21) die zugehdrigen Abbaugrade und applizierten Ozondosen aufge-
fuhrt.
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Abbildung 8-21 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Bisphenol-A (BPA)

Im Durchschnitt werden schon Uber 90 % der Spurenverunreinigung im Abwasser
nach 5 Minuten Ozonbehandlung entfernt. Hierzu werden 7,5 mg/L Ozon eingesetzt.
Im Versuch N mit Dusseldorfer Abwasser liegt ein erhéhter DOCy mit 17 mg/L vor.
Die applizierte Os-Dosis getragt hier nur 4 mg/L. Trotz der erschwerten Bedingungen
werden auch hier 76 % des Schadstoffs abgebaut.
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Nach weiteren 10 Minuten sind dann in jedem Versuch mindestens 96 % (durch die
BG begrenzt) der Verbindung im Abwasser nicht mehr nachweisbar. Auch im Mess-
block N werden trotz verminderter Ozondosis 99 % abgebaut (O3 = 11,5 mg/L).

Tabelle 8-8 Bisphenol-A Abbau im Abwasser

Klarwerk Messblock Zeit Ozondosis Abbau

BPA

[min] [mg/L] [%0]
DUS M 5 7.5 89,3
15 22,0 99,8
DUS N 5 4.0 76,3
15 11,5 99,3

7

K D 5 5 96,5
15 22,0 98,4
5 7.5 93,5

BOT G ’ ’

15 22,0 96,6
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8.5.5 Abbau chlorierter Organophosphate (TDCP, TCPP, TCEP)

Die drei Chlorphosphate besitzen keine funktionellen Gruppen, die auf eine hohe
Ozonreaktivitat hinweisen. Fur den Abbau kdme dann im Wesentlichen die "OH-
Radikalroute in Frage.

In den folgenden Abbildung 8-22 bis Abbildung 8-24 wird das Abbauverhalten in Ab-
wasser durch die Ozonbehandlung aufgezeigt.

Fur TDCP, TCPP und auch fur TCEP kann kein vollstandiger Abbau verzeichnet
werden. Innerhalb der ersten drei Minuten verringert sich die Konzentration der Spu-
renstoffe in Folge der Ozonung. Im Behandlungsverlauf andern sich die Konzentrati-
onen der drei Stoffe nicht weiter signifikant. So scheint, dass hier selbst auf radikali-
schem Reaktionsweg kein erwahnenswerter Abbau der Verbindungstypen erfolgt. Es
ist zu Uberprifen ob in diesem Fall die Zugabe von Wasserstoffperoxid und damit
eine deutlich hohere OH-Radikalkonzentration im Abwasser den Abbau fordert.
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Abbildung 8-22 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von TDCP
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Abbildung 8-23 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von TCPP
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Abbildung 8-24 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von TCEP
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8.5.6 Abbau von Alkylphenolen (Nonylphenol, Oktylphenol)

Nonylphenol und Oktylphenol werden zur Herstellung von Tensiden verwendet. Sie
werden in der Klaranlage zwar deutlich eliminiert [MUNOG] liegen aber wegen ihrer
endokrinen Eigenschaften noch in relevanten Ablaufkonzentrationen vor.

Als Phenole sind die Alkylphenole sehr gut durch Ozon abbaubar. Der hohe Ver-
zweigungsgrad des Oktylphenols spielt hierbei keine Rolle. Ist aber anzunehmen,
dass ein Ozonangriff an der para-Position dadurch erschwert wird [MUNO4a].

Uber das Abbauverhalten von 4-Nonylphenol liegen bereits einige Publikationen vor.
Ike et al. haben das Abbauverhalten in einer Laboranlage untersucht. Die Startkon-
zentration liegt hierbei allerdings mit 1 mg/L nicht im abwasserrelevanten Bereich.
Auch wenn eine direkte Vergleichbarkeit zu den Versuchen in dieser Arbeit nicht ge-
geben ist sollen sie hier erwahnt werden. Mit einer Ozonzugabe von 0,03 L/min und
einer Behandlungszeit von 6 Minuten werden 77 % der Verbindung im Abwasser re-
duziert [Ike02]. Yoshida et al. haben das Abbauverhalten unter realistischeren Be-
dingungen untersucht. Ausgehend von einer Konzentration von 0,5 pg/L werden mit
5,7 mg/L Ozon nach 10 minutiger Behandlung etwa 83 % der Verbindung abgebaut
[YosO01].

In Abbildung 8-25 ist der Abbau des Spurenstoffs Uber die Zeit fur alle drei Untersu-
chungsklaranlagen exemplarisch an vier Messblocken dargestellt.
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Abbildung 8-25 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Nonylphenol
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Wie hieraus ersichtlich ist, wird ein Grof3teil der Verbindung innerhalb der ersten 5
Minuten abgebaut. Der berechnete Abbaugrad betragt zwischen 69 und 89 %. No-
nylphenol reagiert so schnell mit Ozon (k(O3)=1x10° M"'s™ [Hub03], dass ein Einfluss
unterschiedlich hoher Abwassermatrizes auf den Spurenstoffabbau kaum festgestellt
werden kann. Nonylphenol zahlt damit zu den Verbindungen wie auch Diclofenac
und Carbamazepin mit den héchsten Abbauraten im Abwasser. Nach 15 minutiger
Behandlung werden durchschnittlich 91 % der Verbindung eliminiert. Dabei reicht
auch bei hohem DOC des Abwassers eine applizierte Ozondosis von 11,5 mg/L.

Oktylphenol ist im Klarlauf der Klaranlagen im unteren ug/L-Bereich zu finden. Die
Konzentration liegt kaum uber 0,06 pg/L, nur selten werden Konzentrationen Uber
0,1 ug/L detektiert. Oktylphenol ist ubiquitar verbreitet und besitzt ein breites Anwen-
dungsspektrum. Daher erfolgt die Auswertung der Versuche nur oberhalb von
0,03 ug/L. Nur oberhalb dieses Bereichs kann eine gesicherte Aussage Uber das O-
xidationsverhalten der Verbindung im Abwasser gemacht werden.

Die Geschwindigkeitskonstante fur Oktylphenol wurde bislang noch nicht gemessen,
sie kann allerdings mit guter Genauigkeit in der GréRenordnung 1x10° bis 1x10° M"
's™ abgeschatzt werden.

Daher sollte die Verbindung im Abwasser sehr gut eliminiert werden konnen. Tabelle
8-9 fasst die auswertbaren Ergebnisse zusammen.

Tabelle 8-9 Oktylphenol Abbau im Abwasser

Klarwerk Messblock Zeit Ozondosis Konzentration Abbaugrad
[min] [mg/L] [Hg/L] [%]

0 0,118

Koin D ’ 69 (100)
5 7,5 0,037
0 0,143

Kdln E 78 (100)
5 4,0 0,032
0 0,113

BOT J 50 (100)
5 7,5 0,056

Aufgrund der hier festgelegten Bestimmungsgrenze von 0,03 pg/L berechnet sich der
Abbaugrad zwischen 50 und 78 %. Prinzipiell sollte Oktylphenol 6konomisch im Ab-
wasser vollstandig eliminiert werden kénnen.
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8.5.7 Abbau zinnorganischer Verbindungen (Mono-, Di-, Tri-butylzinn)

Wie bereits beschrieben wurde, wird Tributylzinn (TBT) zum Teil noch als Fungizid
als Holzschutzmittel, in der Textilindustrie und zur Stabilisierung von Anstrichen ge-
nutzt. Seit 1993 ist seine Verwendung als Zusatzstoff in der Textilindustrie nicht mehr
zugelassen, und seine Anwendung als Antifoulingmittel stark begrenzt. In anderen
Landern, z. B. in China, gibt es eine derartige Gesetzgebung derzeit (noch) nicht
[Gao06].

Biologisch wird TBT nur langsam abgebaut und ist der Vorlaufer des DBT und MBT,
die im Abwasser gefunden werden.

In den folgenden beiden Abbildungen wird dargestellt, wie Mono- und Dibutylzinn im
Abwasser weitergehend mit Ozon abgebaut werden. Tributylzinn konnte im Klarlauf
der Klaranlage nicht mehr detektiert werden.
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Abbildung 8-26 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Mono-n-butylzinn

Wie zuvor in Kapitel 6.16 bereits deutlich gemacht werden konnte, sind die Ge-
schwindigkeitskonstanten der beiden Spurenstoffe zu niedrig, als dass diese uber
Ozon im Abwasser in Konkurrenz zur Matrix abgebaut werden konnten. Der Abbau
wird dann Uber OH-Radikale erfolgen.
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Abbildung 8-27 Konzentrations-Zeit-Verlaufe von Di-n-butylzinn

Der Gesamtabbaugrad fur Monobutylzinn ist groRer 91 % bei einem Ozonverbrauch
von durchschnittlich 17 mg/L wahrend einer Ozonbehandlung von 20 Minuten. Dibu-
tylzinn wird wahrenddessen zu mindestens 80 % reduziert.
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8.5.8 Phthalate (DEHP)

Far das DEHP wird wie in Kapitel 6.15 bereits erlautert eine Geschwindigkeitskon-
stante von nur k =6 x 10° M s™ berechnet. Damit ist die Reaktivitit des DEHP ge-
genuber Ozon so gering, dass ein Abbau im Abwasser durch Ozon nicht in Betracht
gezogen werden kann. Ein (partieller) Abbau durch die "OH-Radikalroute ist jedoch
maglich, da die Geschwindigkeitskonstante des DEHPs mit den "OH-Radikalen hoch
sein sollte (in der Nahe von 5 x 10° M s™).

Die hier zu untersuchenden Verbindungen sind ubiquitar (im Hausstaub etc.) und
ausserst schwierig blindwertfrei im pg/L-Bereich zu analysieren.

Daraus folgt, dass die hier durchgefuhrten Versuche keine Ruckschlisse auf einen
oxidativen Abbau der Verbindung im Abwasser zulassen.
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8.6 Charakterisierung des Oxidationsverhaltens von Spurenstoffen in der
Abwassermatrix von Klarwasserablaufen konventioneller Klaranlagen

Wie in Kapitel 6.17 bereits erlautert, bedarf es zur Beurteilung der Reaktivitat eines
Spurenstoffs mit Ozon der genauen Kenntnis der Reaktionsgeschwindigkeitskon-
stante. Zur endgultigen Bewertung der Ozonung als weitergehendes Behandlungs-
verfahren von Klarwasserablaufen muss allerdings der Spurenstoffabbau in der Ab-
wassermatrix betrachtet werden, da die Reaktionen der Spurenstoffe mit Ozon in
Konkurenz zu den zahlreichen Reaktionen mit der Abwassermatrix (DOC bwz. CSB)
stehen.

In Abbildung 8-28 wird der Spurenstoffabbau Uber die simultane CSB Entfernung
dargestellt.
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Abbildung 8-28 Zusammenhang zwischen Pharmaka- / RKM-Abbau und CSB Re-
duzierung (MB: BOT-H; CSBy=28 mg/L; DOCy=9,5 mg/L)

Unter BerUcksichtigung der vier Pharmaka Diclofenac, Carbamazepin, Metoprolol
und Bezafibrat und der drei Rontgenkontrastmittel lopamidol, lomeprol und Diatrizoat
(Amidotrizoesaure) kann die Oxidationsleistung hinsichtlich eines effektiven Spuren-
stoffabbaus in vier Bereiche eingeteilt werden.

139



Die oben genannten Verbindungen spannen Uber lhre Ozonreaktivitat einen Bereich
zwischen 1 < kspu(O3) < 1x10° M's™ auf (vgl hierzu Tabelle 6-7).

Dementsprechend kann das Abbauverhalten der untersuchten Pharmaka in Kompo-
nenten sehr hoher Reaktivitat — 1. Bereich — mit Ozon (Diclofenac und Carbamaze-
pin) und in solche geringer Reaktivitat — 2. Bereich — (Metoprolol und Bezafibrat) ein-
geteilt werden.

Die untersuchten RKM reagieren kaum mit Ozon und werden hauptsachlich Uber
OH-Radikale oxidiert — 3. Bereich — (lopamidol und lomeprol).

Die Amidotrizoesaure oder auch Diatrizoat genannt, scheint weder mit Ozon noch mit
OH-Radikalen zu reagieren, als dass die Verbindung eine Chance besitzt, in der Ab-
wassermatrix signifikant abgebaut zu werden — 4. Bereich —.

Wie in Abbildung 8-28 dargestellt, besteht ein linearer Zusammenhang zwischen
Spurenstoffabbau und CSB Reduzierung. Dieser ist in Tabelle 8-10 im Vergleich zu
den Geschwindigkeitskonstanten der Einzelverbindungen aufgefuhrt.

Tabelle 8-10 Lineare Regression des Spurenstoff- und CSB-Abbaus im Vergleich zu
den Spurenstoff-Geschwindigkeitskonstanten zweiter Ordnung

Parameter Steigung Bestimmtheitsmal} k(O3) k(OH)
R? IM7's™] [M's™ x 10°

Diclofenac 23,1 - 1.000.000 7,5£1,5

Carbamazepin 22,3 - 300.000 8,8+1,2
Metoprolol 6,7 0,93 2.700 ~5

Bezafibrat 6,1 0,90 590450 7,4+1,2
lopamidol 3,2 0,96 - -
lomeprol 2,9 0,96 - -
Diatrizoat 1,5 0,95 - -

1. Bereich

Diclofenac und Carbamazepin kénnen sehr einfach mit Ozon im Abwasser eliminiert
werden. Deren Abbau kann Uber eine Geradengleichung mit der Steigung 23,1 bzw.
22,3 beschrieben werden. Mit einer spezifischen Ozondosis von deutlich weniger
0,7 mg Os/mg DOC, kdnnen diese beiden Verbindungen zu 100 % im Abwasser ent-
fernt werden.
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2. Bereich

Bezafibrat und Metoprolol kdnnen ebenfalls sehr effektiv aus dem Abwasser elimi-
niert werden. Wobei beide Verbindungen mit geringeren Raten reagieren. Mit einem
Zspez. VON 0,7 werden immerhin schon 60 % der Verbindung abgebaut. Mit einem
Zspez. VON etwa 1,2 werden beide Stoffe vollstéandig eliminiert. Der Abbau kann Uber
eine Geradengleichung mit der Steigung von 6,7 bzw. 6,1 bei bekannter CSB-
Reduzierung berechnet und fur weitere Einzelstoffe mit entsprechenden Geschwin-
digkeitskonstanten abgeschatzt werden.

3. Bereich

Die beiden RKM lopamidol und lomeprol reagieren kaum mit Ozon, wohl aber mit
OH-Radikalen. Uber die Geradengleichungen mit den Steigungen von 3,2 und 2,9
kann der Einzelstoffabbau in der Abwassermatrix bei entsprechend dem Oxidations-
fortschritt bekanntem CSB berechnet werden. Bei einem Zs,e, von 1,5 mg/mg kénnen
Verbindungen mit entsprechender Ozon- und OH-Radikal-Reaktivitat bis zu 60 %
entfernt werden.

4. Bereich

Den 4. Bereich spannen die Verbindungen auf, die auf beiden Reaktionswegen kaum
eine Chance haben im Abwasser abgebaut zu werden. Mit einer Steigung von 1,5
wird hier sehr schnell deutlich, dass prozentual fast genauso viel CSB abgebaut wer-
den muss um den gleichen Reinigungserfolg fur die relevante Spurenverbindung zu
erzielen. Mikroverunreinigungen mit ahnlichen Geschwindigkeitskonstanten werden
entsprechend schlecht bis gar nicht im Abwasser reduziert.

Bahr et al. [Bah06] bestatigen mit vergleichbaren Ergebnissen die Auswertemethode
zur Charakterisierung des Oxidationsverhaltens von Spurenstoffen in einer Abwas-
sermatrix. Hier wird an Stelle des Summenparameters CSB die UV Absorption bei
254 nm genutzt. Beide Parameter lassen sich aber im Gegensatz zur Einzelstoffana-
lyse mittels GC-MS/MS oder LC-MS/MS auf einfache, schnelle und gunstige Weise
ermitteln.

Der lineare Zusammenhang zwischen CSB- und Spurenstoff-Elimination vereinfacht
die Berechnung der Reinigungsleistung auf ein Minimum. Der geprufte Gultigkeitbe-
reich fur diese Auswertungsmethode liegt zwischen Zspe,. = 0,2 und 1,5 mg / mg.
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Es sollte darUber nachgedacht und weiter untersucht werden, ob die Parameter U-
VAzs4 und/oder der CSB-Wert geeignete Uberwachungswerte fiir eine Ozonoxidati-
onsanlage im Klarwerksbetrieb sind.

8.7 Einfluss der spezifischen Ozonzehrung auf den Spurenstoffabbau

In Kapitel 8.6 wurde bereits das Oxidationsverhalten von ausgewahlten Spurenstof-
fen im Klarlauf der Klaranlage Bottrop (MB: H) aufgezeigt und diskutiert. Hierzu wur-
de die spezifische Ozonzehrung eingefuhrt. Hieruber ist es moglich den Spurenstoff-
abbau flr verschiedene Abwasser auch bei schwankenden DOC Werten im Ver-
gleich zueinander zu bewerten.

Im Folgenden wird nun der Abbau ausgewahlter Spurenstoffe in Abhangigkeit der
spezifischen Ozonzehrung dargestellt. In Abbildung 8-29 ist der Abbau fur eine Reihe
an Pharmaka und Roéntgenkontrastmitteln aus drei Messblocken (Klarwerk Bottrop)
mit einer spezifischen Ozonzehrung von jeweils 1,5 bzw. 1,6 mg/mg dargestellt. An-
hand dieser Abbildung wird die Vergleichbarkeit (Reproduzierbarkeit) der Elimination
fur eine Verbindung uUber die verschiedenen Messblocke bei konstantem Zgpe, deut-
lich.

Abbau [%]

BOT-H; 1,6
BOT-G; 1,5
BOT-J; 1.5 Zspez [mglmg]

Diclofenac

Atenolol

Carbamazepin
Metoprolol
Bisoprolol
Bezafibrat
Clofibrinsaure
lopamidol
lomeprol
Amidotrizoe
séure

Abbildung 8-29 Vergleich und Reproduzierbarkeit des Spurenstoffabbaus fur aus-
gewahlte Pharmaka und RKM im Klarwasserablauf der Klaranlage
Bottrop mit einem Zgpe, von 1,5 bis 1,6 mg/mg
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In der Abbildung 8-30 und Abbildung 8-31 ist nun die Elimination in Abhangigkeit von
drei unterschiedlichen spezifischen Ozonzehrungsraten aufgefuhrt.
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Abbildung 8-30 Spurenstoffabbau flir ausgewahlte Pharmaka und RKM im Klarwas-
serablauf mit Zspe, von 0,8 bis 2,3 mg/mg

Abbau [%]

1,6
g Zspez [mgimg]

henol A
Triclosan
HHCB

isp
TiBP

I
<

—_—
M—Y—/
k(O9)~1x10° k(O)=140 £(0O:)=8

£{04)=0,1

Nonylphenol
B
TnBP

Abbildung 8-31 Spurenstoffabbau flr ausgewahlte Industriechemikalien, Personal
Care Produkte und Organophosphate im Klarwasserablauf mit Zspe,
von 0,8 bis 2,3 mg/mg

143



Es kann gezeigt werde, dass fur Verbindungen mit hoher Reaktionsgeschwindig-
keitskonstante von k(O3)~1x10° M's™ bis k(O3)~3x10°> M's™ bereits mit einem Zpe,
von 0,8 mg/mg ein Abbau zwischen 80 und 99 % erreicht wird.

Verbindungen, die mit einem k(O3) von etwa 600 M's™ (Abbildung 8-30) bis 140 M-
's™ (Abbildung 8-31) mit Ozon reagieren, kdnnen mit einem Zspez VON ca. 1,6 nahezu
vollstéandig eliminiert werden.

Fur Spurenstoffe mit Geschwindigkeitskonstanten kleiner 20 M's™ werden dann
noch hdhere spezifische Ozonzehrungsraten von 2,3 notwendig um einen Abbau
grolRer 90 % zu erzielen.

Sinkt die Reaktivitat der Verbindungen mit Ozon weiter, ist ein vollstandiger Abbau
im untersuchten Bereich bis 2,3 mg/mg nicht mehr moglich. So baut sich die Ami-
dotrizoesaure und auch TDCP nur noch bis zu maximal 50 bis 60 % ab.
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9 Risikobewertung zu organischen Spurenstoffen

9.1 Datenlage zu organischen Spurenstoffen im Abwasser
9.1.1  Ablaufkonzentrationen kommunaler Klaranlagen

Im Rahmen des Forschungsvorhabens ,Untersuchungen zum Eintrag und Eliminati-
on gefahrlicher Stoffe in kommunalen Klaranlagen, Teil 2“ [MUNOG] ist eine grolde
Anzahl von Proben im Rahmen einer Massenbilanzierung der kommunalen Klaranla-
gen Dusseldorf-Sud, Koln Stammheim und Bottrop bezlglich organischer Spuren-
stoffe analysiert worden. Die Datenbasis flr die nachfolgende Bewertung der Ablauf-
konzentrationen bilden somit je nach Parametergruppe 10 bis 24 24-h-Mischproben
je Klaranlage, die im Zeitraum von Februar 2004 bis Juni 2005 analysiert wurden. In
Tabelle 9-1 sind fur die Probenahmestelle Ablauf Nachklarung und Ablauf Filtration
die 90-Perzentile zusammengestellt, die als Basis flr die Risikobewertung dienen
sollen. Das KW Bottrop besitzt keine Filtrationsstufe, so dass daher nur Daten flr
den Ablauf der Nachklarung vorliegen. Fur Stoffe, bei denen die Konzentration in al-
len Proben unterhalb der analytischen Bestimmungsgrenze lag, wurde der Wert der
halben Bestimmungsgrenze angenommen und mit * gekennzeichnet. Sofern ein Stoff
in mindestens einer Probe in einer Konzentration oberhalb der analytischen Bestim-
mungsgrenze vorlag, gingen Messungen unterhalb der Bestimmungsgrenze mit dem
Wert der Bestimmungsgrenze ein.

Bei der Analyse der Spurenstoffe wurde stets die unfiltrierte Gesamtwasserprobe
analysiert. Die angegebenen Konzentrationen erfassen somit die Summe aus gelds-
ten und am Schwebstoff gebundenen Anteilen.

Tabelle 9-1 Datenbasis Abwasser

Stoffe Klaranlage Ablauf Ablauf Filter
Nachklarung 90-Perzentil-Wert
90-Perzentil-Wert
[ug/1] [Hg/l]
Industriechemikalien
Kdln 0,83 0,81
Nonylphenol Dusseldorf 2,8 0,39
Bottrop 1,3 -
Kdln 0,076 0,047
Octylphenol Dusseldorf 0,22 0,096
Bottrop 0,68 -
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Kdln 1,2 0,75
Bisphenol A Dusseldorf 1,03 2,0
Bottrop 2,9 -
Weichmacher/Phthalate
Koln 0,27 0,46
DEHP Dusseldorf 1,3 1,2
Bottrop 0,84 -
Kdln 0,16 0,23
DBP Dusseldorf 0,16 0,16
Bottrop 0,11 -
Kdln 0,038 0,043
BB2P Dusseldorf 0,03 0,058
Bottrop 0,036 -
Koln 0,13 0,10
DOP Dusseldorf 0,059 0,043
Bottrop 0,005* -
Personal Care Produkte
Kdln 1,2 0,86
HHCB (Galaxolid) Dusseldorf 1,0 0,83
Bottrop 1,6 -
Koln 0,14 0,12
AHTN (Tonalid) Dusseldorf 0,16 0,14
Bottrop 0,21 -
Koln 0,005* 0,005*
Moschus-Xylol Dusseldorf 0,005* 0,005*
Bottrop 0,005*
Kdln 0,046 0,041
Moschus-Keton Disseldorf 0,040 0,040
Bottrop 0,044 -
Kéln 0,38 0,19
Triclosan Dusseldorf 0,31 0,14
Bottrop 0,71 -
Organophosphate
Koln 0,47 0,49
TBP (=TnBP+ TiBP) Dusseldorf 0,50 0,36
Bottrop 0,64 -
Kdln 0,96 0,57
TBEP Dusseldorf 0,52 0,25
Bottrop 4,0 -
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Kdln 0,069 0,039
TPP Dusseldorf 0,057 0,042
Bottrop 0,045 -
Kaoln 9,6 13
TCPP Dusseldorf 4.4 4.4
Bottrop 0,7 -
Koln 0,62 0,67
TCEP Dusseldorf 0,71 0,71
Bottrop 0,19 -
Kéln 0,23 0,28
TDCP Dusseldorf 0,17 0,16
Bottrop 0,12 -
Réntgenkontrastmittel
Koln 8,0 7,7
lopamidol Disseldorf 12 12
Bottrop 9,0 -
Kéln 2,2 0,61
lopromid Disseldorf 17 5,6
Bottrop 2,7 -
Kdln 6,5 5,0
lomeprol Dusseldorf 2,1 0,92
Bottrop 3,9 -
S i _ Kdln 15 9,8
ﬁ{;‘)‘:\‘t’ér)'zoesa“re (Dia- " Bisseldorf 9,4 9,2
Bottrop 4.4 -
Estrogene
Koln 0,0021 0,0005*
17a-Ethinylestradiol Dusseldorf 0,0011 0,0011
Bottrop 0,0005* -
Koln 0,0005* 0,0005*
17B-Estradiol Dusseldorf 0,0015 0,0013
Bottrop 0,0005*
Kdln 0,0059 0,0025
Estron Dusseldorf 0,0021 0,0018
Bottrop 0,0005* -
Pharmaka
Koln 0,99 0,91
Atenolol Dusseldorf 0,72 0,51
Bottrop 0,43 -
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Kdln 0,21 0,26
Bisoprolol Dusseldorf 0,11 0,097
Bottrop 0,26 -
Koln 2,0 2,0
Sotalol Dusseldorf 1,2 1,2
Bottrop 1,3 -
Koln 1,3 1,6
Metoprolol Dusseldorf 1,1 0,96
Bottrop 1,3 -
Kdln 0,025* 0,025*
Propranolol Disseldorf 0,025* 0,025*
Bottrop 0,025 -
Kdln 0,26 0,18
Trimethoprim Dusseldorf 0,34 0,068
Bottrop 0,30 -
Koln 0,21 0,21
Clarithromycin Dusseldorf 0,11 0,025*
Bottrop 0,13 -
Kdln 0,20 0,22
Erythromycin Dusseldorf 0,16 0,025*
Bottrop 0,18 -
Koln 0,13 0,15
Roxithromycin Dusseldorf 0,12 0,082
Bottrop 0,23 -
Koln 0,71 1,4
Sulfamethoxazol Dusseldorf 0,45 0,74
Bottrop 0,5 -
Kdln 1,4 1,4
Carbamazepin Disseldorf 1,5 1,6
Bottrop 0,94 -
Koln 0,43 0,53
Bezafibrat Dusseldorf 0,36 0,29
Bottrop 1,32 -
Kdln 0,094 0,14
Clofibrinsaure Dusseldorf 0,025* 0,025*
Bottrop 0,12 -
Koln 1,2 0,65
Naproxen Dusseldorf 0,086 0,025*
Bottrop 0,025* -
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Kdln 4.0 3,2
Diclofenac Dusseldorf 1,6 0,86
Bottrop 0,96 -
Koln 0,41 0,27
Ibuprofen Dusseldorf 0,025* 0,058
Bottrop 0,025*
Kéln 0,21 0,21
Phenazon Dusseldorf 0,025* 0,025*
Bottrop 0,15 -
Zinnorganika
Kdln 0,045 0,032
Monobutylzinn Dusseldorf 0,19 0,16
Bottrop 0,052 -
Koln 0,047 0,027
Dibutylzinn Dusseldorf 0,054 0,030
Bottrop 0,010 -
Kdln 0,0005* 0,0005*
Tributylzinn Dusseldorf 0,0046 0,0026
Bottrop 0,0025 -
Legende:
*=7%BG

9.1.2 Ablaufkonzentrationen der oxidativen Behandlung mit Ozon

Im Rahmen der in Kapitel 8.5 vorgestellten Untersuchungen wurden zahlreiche
Stichproben aus den Ablaufen der drei betrachteten Klaranlagen oxidativ behandelt.
Dabei wurde fur das Klarwerk Dusseldorf-Sid der Ablauf der Filtration verwendet.
Fir die Klaranlagen Koéln und Bottrop wurde der Ablauf der Nachklarbecken heran-
gezogen, da die Klaranlage Bottrop keine Filtrationsstufe besitzt und fir die Klaran-
lage Koln die AulRerbetriebnahme der Filtration geplant war. Aus den Versuchen er-
gab sich als sinnvolle Behandlungsdauer eine Zeit von 15 — 20 min. Zur stoffspezifi-
schen Bewertung der Abwasserkonzentrationen nach der oxidativen Behandlung
wird daher fur alle Stoffe mit Ausnahme der Pharmaka das 90-Perzentil der Konzent-
rationen nach 20-minitiger Behandlung gewahlt. Da flr alle Pharmaka bereits nach
15 min die Konzentrationen unterhalb der Bestimmungsgrenze lagen, wurden fur die
weitere Betrachtung der Pharmaka die Konzentrationen nach 15 min Ozonierung
herangezogen. Zur Ermittlung der Daten wurden nur die Messblocke berucksichtigt,
far die ein Zspe, zWischen 0,7 und 2,0 vorlag.
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Fiar Stoffe, die in allen Versuchen bis zu Konzentrationen unterhalb der Bestim-
mungsgrenze reduziert wurden, wurde als Endkonzentration die halbe Bestim-
mungsgrenze angesetzt. Diese Konzentrationen sind in Tabelle 9-2 mit * gekenn-
zeichnet.

Tabelle 9-2 90 %-Perzentil der Abwasserkonzentrationen nach 20 min (fir Pharma

ka 15 min) Behandlung mit Ozon

Stoffe Klaranlage Ablauf
Ozonbehandlung
90-Perzentil-Wert

[Ho/l]
Industriechemikalien
Kdln 0,051
Nonylphenol Dusseldorf 0,082
Bottrop 0,062
Koln 0,005*
Octylphenol Dusseldorf 0,032
Bottrop 0,005*
Koln 0,19
Bisphenol A Dusseldorf 0,035
Bottrop 0,054
Kaln 0,96
DEHP Dusseldorf 1,9
Bottrop 2,1
Personal care Produkte
Kdln 0,005*
HHCB (Galaxolid) Dusseldorf 0,12
Bottrop 0,007
Kaln 0,01
AHTN (Tonalid) Dusseldorf 0,05
Bottrop 0,01
Kaoln 0,005*
Moschus-Xylol Dusseldorf 0,005*
Bottrop 0,005*
Kdln 0,035
Moschus-Keton Dusseldorf 0,029
Bottrop 0,018
Koln 0,005*
Triclosan Dusseldorf 0,005*
Bottrop 0,012
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Stoffe Klaranlage Ablauf
Ozonbehandlung
90-Perzentil-Wert

[Ho/l]
Organophosphate
Kaln 0,11
TBP (=TnBP+ TiBP) Dusseldorf 0,091
Bottrop 0,11
Koln 0,005*
TBEP Dusseldorf 0,047
Bottrop 0,033
Koln 0,023
TPP Dusseldorf 0,023
Bottrop 0,020
Kaln 1,8
TCPP Dusseldorf 1,4
Bottrop 0,58
Koln 0,46
TCEP Dusseldorf 0,32
Bottrop 0,27
Kaln 0,21
TDCP Dusseldorf 0,15
Bottrop 0,18
Réntgenkontrastmittel
Kaln 1,2
lopamidol Dusseldorf 5,8
Bottrop 9,2
Koln 0,025*
lopromid Duisseldorf 0,25*
Bottrop 0,25*
Koln 1,10
lomeprol Dusseldorf 0,21
Bottrop 0,79
S ) . Kdln 7,2
ﬁg(l)c;?;r)lzoesaure (Dia- Disseldorf 73
Bottrop 6,0
Estrogene
Kaoln 0,00025*
17 a-Ethinylestradiol Dusseldorf 0,00025*
Bottrop 0,00025*
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Stoffe Klaranlage Ablauf
Ozonbehandlung
90-Perzentil-Wert

[Ho/l]
Koln 0,00025*
17p-Estradiol Dusseldorf 0,00025*
Bottrop 0,00025*
Koln 0,00025*
Estron Dusseldorf 0,00025*
Bottrop 0,00025*
Pharmaka
Kaoln 0,025*
Atenolol Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025
Koln 0,025*
Bisoprolol Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Kaoln 0,025*
Sotalol Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Koln 0,025*
Metoprolol Dusseldorf 0,025
Bottrop 0,025*
Kaoln 0,025*
Propanolol Dusseldorf 0,025
Bottrop 0,025*
Kaoln 0,025*
Trimethoprim Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Koln 0,025*
Clarithromycin Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Koln 0,025*
Erythromycin Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Kaoln 0,025*
Roxithromycin Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Sulfamethoxazol Ko6ln 0,025*
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Stoffe Klaranlage Ablauf
Ozonbehandlung
90-Perzentil-Wert

[Ho/l]
Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025
Koln 0,025*
Carbamazepin Dusseldorf 0,025
Bottrop 0,025*
Kdln 0,025*
Bezafibrat Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Kaln 0,025*
Clofibrinsaure Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Koln 0,025*
Naproxen Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Kdln 0,025*
Diclofenac Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Kaln 0,025*
Ibuprofen Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Kaoln 0,025*
Phenazon Dusseldorf 0,025*
Bottrop 0,025*
Zinnorganika
Koln 0,0021
Monobutylzinn Dusseldorf -
Bottrop -
Kdln 0,0047
Dibutylzinn Dusseldorf -
Bottrop -
Kaln 0,0005*
Tributylzinn Dusseldorf -
Bottrop -
Legende:
*=%BG
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9.2 Datenlage zu moglichen Zielwerten
9.2.1 Vorbemerkungen

In den folgenden Kapiteln 9.2.2 bis 9.2.5 werden alle verfugbaren Daten zusammen-
getragen, die fur eine Bewertung von Abwasserkonzentrationen hinsichtlich des
Schutzzieles Oberflachengewasser zur Verfligung stehen. Dabei ist anzumerken,
dass fur keinen der betrachteten Spurenstoffe bisher Ablaufwerte fur kommunale
Klaranlagen festgeschrieben wurden und somit mogliche Zielwerte fur Gewasser als
Ersatzwerte verwendet werden. Bei der Zusammenstellung der moglichen Zielwerte
wird bezuglich der Quelle oder Ableitungsmethode unterschieden nach:

" existierenden Qualitatszielen und Zielvorgaben,
" Predicted No Effect Concentrations (PNEC-Werte),
" abgeleiteten Zielwerten und

" pauschalen Bewertungskriterien.

9.2.2 Existierende Qualitatsziele und Zielvorgaben fur Gewasser

Soweit flr die betrachteten Stoffe bereits gesetzliche Qualitatsziele fir Gewasser
existieren oder Zielvorgaben von relevanten Organisationen festgelegt wurden, wer-
den diese als maligebende Werte fur die Bewertung der Stoffe Ubernommen. Jedoch
ist anzumerken, dass nur fur einzelne Stoffe solche Angaben bestehen, die in
Tabelle 9-3 aufgeflhrt sind. Neben Zielvorgaben der LAWA und der Gewasserquali-
tatsverordnung wurde auch der Entwurf fir eine Tochterrichtlinie zur EU-WRRL be-
rucksichtigt, in der EQS (Environmental Quality Standards) fur die prioritaren Stoffe
nach Anhang X der EU-WRRL festgelegt wurden. Die EQS orientieren sich dabei
auch an bestehenden PNEC-Werten, die in verschiedenen EU-Risk Assessments
festgelegt wurden.
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Tabelle 9-3 Existierende Qualitatsziele und Zielvorgaben

Stoffe Zielwert Quelle
[Hg/L]
Nonylphenol 0,3 AA-EQS der geplanten Tochterrichtlinie zur
WRRL [EUO05]
Octylphenol 0,12 AA-EQS der geplanten Tochterrichtlinie zur
WRRL [EUO05]
DEHP 1,3 AA-EQS der geplanten Tochterrichtlinie zur

WRRL [EU05]

Tributylphosphat (TBP) | 10

QZ der Gewasserqualitatsverordnung [GQV06]

Dibutylzinn-Kation 0,01 QZ der Gewasserqualitatsverordnung [GQV06]
(DBT)
Tributylzinn (TBT) 0,0001 ZV LAWA, Schutzgut aquatische Lebensge-
meinschaften [UBAOG]
Legende:
AA EQS= Umweltqualitdtsnorm (Jahresmittelwert)
Qz= Qualitatsziel
ZV= Zielvorgabe
9.2.3 PNEC-Werte

Grundlagen

Eine weitere Moglichkeit, die Relevanz der verschiedenen Substanzen zu bewerten,
ist die Verwendung von PNEC-Werten. Der PNEC-Wert entspricht einer Wirkkon-
zentration, bei der nach derzeitigem Kenntnisstand keine Schadeffekte auf das aqua-
tische Okosystem zu erwarten sind. Zur Bestimmung dieser PNEC-Werte wird der
jeweils niedrigste ermittelte Wert fur dkotoxikologische Wirkungen (z.B. LCsp, ECso,
NOEC) auf Testorganismen verschiedener trophischer Ebenen in dem betrachteten
Umweltkompartiment durch einen so genannten Sicherheitsfaktor dividiert [BLACO03].
Die Faktoren richten sich dabei nach der Anzahl und den Bedingungen der vorlie-
genden oOkotoxikologischen Tests. Ein anerkanntes System zur Festlegung der Si-
cherheitsfaktoren richtet sich nach dem ,Technical Guidance Document on Risk As-

sessment Part 11“ der Europaischen Kommission [TGDO03].
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Tabelle 9-4 Unsicherheitsfaktoren zur Ermittlung der PNEC nach TGD (TGDO03)

Verfligbare Daten Sicherheitsfaktor

Je eine Kurzzeitstudie (L(E)Cso) an Fisch, Daphnie und Alge als Vertre- | 1000
ter der verschiedenen trophischen Ebenen

Eine chronische Studie (NOEC) (Fisch oder Daphnie) 100
Zwei chronische Studien an Arten unterschiedlicher trophischer Ebe- 50
nen (Fisch und/oder Daphnie und/oder Alge)

Chronische Studien (NOEC) an mindestens drei Arten unterschiedli- 10

cher trophischer Ebenen (Fisch, Daphnie, Alge)

Zusammenstellung der PNEC-Werte

Zur Zusammenstellung der PNEC-Werte wurde in Zusammenarbeit mit dem Institut
fur Okologie, Evolution und Diversitat, Abteilung Aquatische Okotoxikologie Frankfurt
eine Datenbankrecherche zu Umweltwirkungen der projektrelevanten Substanzen
durchgefuhrt. Dazu wurden neben einer Internetrecherche auch die folgenden Da-
tenbanken abgefragt, um die veroffentlichte Literatur zu erfassen: Web of Science,
Zoological Record, Botanical Record, Biological Abstracts, MedLine und Google
Scholar. Zusatzlich wurde die ECOTOX-Datenbank (http.//www.epa.gov/ecotox/) der
amerikanischen Environmental Protection Agency genutzt, um auch Wirkdaten aus
der so genannten "grauen Literatur" zu berucksichtigen, also beispielsweise aus
Stoffdossiers der Hersteller, die bei Antragen zur Registrierung, Zulassung oder
Wiederzulassung von Pestiziden und Chemikalien vorzulegen sind.

Tabelle 9-5 enthalt die Liste der PNEC-Werte fur die betrachteten Stoffe mit Angabe
des verwendeten Sicherheitsfaktors und der Literaturquelle.
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Tabelle 9-5 Zusammenstellung der PNEC-Werte

Stoffe Sicherheitsfaktor | PNEC [ug/L] Quelle
Bisphenol A 10 1,6 [EU06]
Bisphenol A (worst 10 0,0008 [EUO06]
case)
HHCB 10 6,8 [TERO3}
AHTN 10 3,5 [TERO3}
Moschus Xylol 50 1,1 [TERO3}
Moschus Keton 10 6,3 [TERO3}
Triclosan 10 0,05 [DEPO3]
TBEP 1000 6,8 [IPCSO00]
TPP 1000 0,36 [IPCS914]
TCPP 50 120 [IPCS98]
TCEP Nicht angege- 65 [MUNO4b]

ben
TDCP 10 56 [IPCS98]
lopromid 10 10.000 [BLACO3]
17-a-Ethinylestradiol 10 0,00003 [WEN99J/ [TGDO03]
Atenolol 1000 33,4 [FRAO5]
Metoprolol 1000 7,9 [Cleu05]
Propranolol 1000 0,7 [Cleu05]
Trimethoprim 100 180 [Has00]
Clarithromycin 1000 0,151 [LUABO2]/ [TGDO03]
Erythromycin 1000 10,2 [1S104]
Roxithromycin 1000 100 [LUABO2)/ [TGDO03]
Sulfamethoxazol 100 0,1 [Bra04]
Carbamazepin 10 2,5 [BLACO3]
Clofibrinsaure 10 0,1 [FLAO5] / [TGDO03]
Naproxen 1000 140 [LUABO2]/ [TGDO03]
Diclofenac 10 100 [BLACO03]
Ibuprofen 1000 71 [BLACO3]
Phenazon 1000 500 [LUABO2]/ [TGDO03]

9.2.4 Abgeleitete Zielwerte

Fir einige Stoffe wurden zur Ermittlung der Zielwerte bestehende Qualitdtsnormen
oder Zielvorgaben von Stoffe der gleichen Stoffgruppe abgeleitet. Dabei wurden die
bekannten Wirkverhaltnisse berucksichtigt. Fur Stoffe, deren okotoxikologische Da-
tenlage so unzureichend ist, dass keine PNEC-Werte aus der Literatur entnommen
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oder abgeleitet werden konnten, erfolgte eine Ubertragung von existierenden Ziel-
werten von strukturanalogen Stoffen. Alle Zielwerte, die auf die oben beschriebene
Weise ermittelt wurden, sind in der Tabelle 9-6 zusammengestellt. Dabei wird jeweils
die genaue Vorgehensweise bei der Ableitung des Zielwertes angegeben.

Tabelle 9-6 Abgeleitete Zielwerte

Stoff Zielwert Begriindung

17-B-Estradiol 0,00003 pg/l | Da es sich bei diesen Substanzen um ein naturliches Hor-
(E2) mon bzw. seinen Metaboliten handelt, liegen keine Daten
Estron (E1) 0,00003 pg/! zur Umweltrisikobewertung vor. Im umweltrelevanten Kon-

zentrationsbereich wird jedoch die toxikologische Wirkung
von E2 und E1 durch den estrogenen Effekt des Hormons
dominiert, der, je nach berticksichtigtem Testsystem, ver-
gleichbar mit EE2 ist [Hog01]. Im Sinne des Vorsorgeprin-
zips ist daher fir E2 und E1 von einer vergleichbaren Wir-
kung wie fur EE2 auszugehen und damit die gleiche PNEC
wie flr das synthetische Hormon anzuwenden.

Bisoprolol 0,7 ug/l Aus der Literatur konnte kein PNEC-Wert enthommen oder

Sotalol 0,7 ug/l abgeleitet werden. Hilfsweise wird daher fir die B-Blocker
der PNEC-Wert des strukturanalogen Propranolol von 0,7
Mg/l herangezogen. Propranolol erwies sich in den verglei-
chenden Untersuchungen nach [Cleu05] und [FRAOQ5] Gber-
einstimmend als toxischster B-Blocker, so dass aufgrund
des Vorsorgeprinzips (worst case scenario) der entspre-
chende PNEC-Wert angewendet wird.

Monobutylzinn- 0,25 ug/l Nach [LAN97] ergibt sich fir MBT ein PNEC von 25 ug/l und
Kation fur DBT ein Wert von 1 pg/l. Mit diesem Wirkungsverhaltnis
wird die existierende LAWA Zielvorgabe fir DBT von 0,01
pa/l auf MBT Ubertragen. Es folgt ein Zielwert fir MBT von
25 x 2V DBT = 0,25 ug/l

9.2.5 Pauschales Bewertungskriterium

Da wegen der grof3en Zahl an organischen Spurenstoffen, die in die Oberflachenge-
wasser gelangen, nicht fur jeden Stoff zeithah ein wirkungsspezifischer Zielwert er-
mittelt werden kann, wurde vom Umweltbundesamt Berlin die Einfihrung eines pau-
schalen Orientierungswertes vorgeschlagen. Somit gilt fur alle generell im Wasser
unerwunschten Stoffe, fur die aus Okotoxikologischen Daten noch keine konkreten
Zielwerte ermittelt wurden, vorerst der Orientierungswert von 10 ug/l. Dieser Wert
wurde auch vom Land Nordrhein-Westfalen fir alle Stoffe ohne konkrete bestehende
Umweltqualitadtsnorm fur die Umsetzung der WRRL eingefiuhrt. Fir Pflanzenbehand-
lungsmittel wurde als Orientierungswert abweichend ein Wert von 0,1 pg/l festgelegt.
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Fir die Stoffe, flr die aus den vorliegenden Daten keine Ermittlung von Zielwerten
sinnvoll moglich war, wurde daher, wie in Tabelle 9-7 zusammengestellt, ein pau-
schaler Orientierungswert angenommen.

Tabelle 9-7 Pauschale Orientierungswerte

lopamidol 10 ug/l Aus der Literatur konnte kein PNEC-Wert entnommen
lomeprol 10 ug/! oder abgeleitet werden. Daher wird der vom UBA vor-
- - - geschlagene pauschale Orientierungswert von 10 ug/I
Amidotrizoesaure 10 pg/l fur generell im Gewasser unerwiinschte Substanzen
Bezafibrat 10 pg/l angewendet. Dieser Wert wird auch im Anhang D4

,dmweltqualitdtsnormen und Orientierungswerte“ des
Monitoringleitfadens Oberflachengewasser des Lan-
des NRW angewendet.

9.3 Relevanzbetrachtung von Einzelstoffen
9.3.1 Bewertung der Abwasserkonzentrationen ohne Nachbehandlung

Da neben der Hohe der Ablaufkonzentrationen der verschiedenen Substanzen auch
ihr spezifisches Wirkpotential berlcksichtigt werden muss, werden fur die stoffspezi-
fische Relevanzbetrachtung die Ablaufkonzentrationen den Zielwerten fur Gewasser
nach Tabelle 9-5, Tabelle 9-6 und Tabelle 9-7 gegenubergestellt.

In Anlehnung an [BLACO03] werden als reprasentative Ablaufkonzentrationen die 90-
Perzentile der gemessenen Ablaufkonzentrationen der Klaranlagen verwendet, um
auch zeitweise erhohte Ablaufkonzentrationen zu berucksichtigen. Die Ablaufkon-
zentrationen werden zur Relevanzbetrachtung direkt den Zielwerten fur Gewasser
gegenubergestellt. Die Berlcksichtigung eines Verdlnnungsfaktors erfolgt nicht, da
dieser sehr abhangig vom Abwasseranteil jedes Vorfluters ist. Des Weiteren sind
punktuelle Einleitungen von Konzentrationen oberhalb der Zielwerte nicht win-
schenswert, da eine direkte Vermischung bzw. Verdlinnung nicht in allen Vorflutern
sichergestellt ist.

Abbildung 9-1 zeigt fir die betrachteten Klaranlagen den Quotienten aus Ablaufkon-
zentration der Nachklarung (90-Perzentil) fur die Klaranlagen Dusseldorf-Sud, Koln-
Stammheim und Bottrop. Bis auf wenige Ausnahmen zeigt sich fur alle betrachteten
Stoffe ein einheitliches Bild bezuiglich der Relevanz der Stoffe. Zur besseren Uber-
sichtlichkeit wird daher in Abbildung 9-2 der Mittelwert der Quotienten fur die drei be-
trachteten Klaranlagen dargestellt. Die einzelnen Substanzen wurden nach der Gro-
Re des sich ergebenden Quotienten sortiert, so dass am linken Bildrand die Stoffe
mit der vermeintlich hochsten Relevanz stehen.
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Abbildung 9-1 Quotient aus Ablaufkonzentration Nachklarung und Zielwert Gewasser fur die Klaranlagen Dusseldorf, Koln und Bottrop
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Abbildung 9-2 Quotient aus Ablaufkonzentration Nachklarung und Zielwert Gewasser als Mittelwert der betrachteten Klaranlagen
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Die hochste Relevanz ergibt sich demnach fir Bisphenol A (wc = worst case), wenn
man im Rahmen einer worst case Betrachtung den PNEC-Wert von 0,8 ng/l anwen-
det. Der PNEC-Wert ist dann fast 400fach Uberschritten. Der alternative PNEC-Wert
von 1,6 ug/l fuhrt zu einer reduzierten Relevanz von Bisphenol A, wobei die Ablauf-
konzentrationen im Vergleich zum PNEC noch immer doppelt so hoch sind.

Eine ebenfalls hohe Relevanz ergibt sich fur die synthetischen und naturlichen
Estrogene sowie Tributylzinn, obwonhl fur diese Stoffe die Ablaufkonzentrationen im
90-Perzentil 6 ng/l nicht Uberschreiten. Durch die extrem niedrigen PNEC-Werte
werden jedoch trotzdem Quotienten von 60 bis 270 erreicht.

Insgesamt werden fur 15 der 42 betrachteten Stoffe die Zielwerte fur das Gewasser
im Ablauf der Nachklarung erreicht oder uberschritten. Fur weitere 10 Stoffe liegen
die Ablaufkonzentrationen weniger als 10fach unterhalb der Zielwerte.

Fast am Ende der Reihe steht das Rontgenkontrastmittel lopromid, das zwar im Ab-
lauf der Nachklarung Konzentrationen von bis zu 17 ug/l erreicht, jedoch auf Grund
seines hohen PNEC-Wertes (10.000 pg/l) nur eine geringe Relevanz aufweist.

In Abbildung 9-3 sind die 90-Perzentile fur den Ablauf der Filtration der Klaranlagen
Dusseldorf und Koln dargestellt. Das Klarwerk Bottrop besitzt keine Filtrationsanlage.

Es wird auch hier deutlich, dass die Quotienten aus Ablaufkonzentration und Zielwert
fur beide Klaranlagen ahnlich sind, so dass in Abbildung 9-4 wiederum der Mittelwert
der Quotienten beider Klaranlagen dargestellt wird. Die Sortierung der Stoffe erfolgt
entsprechend der zuvor diskutierten Abbildung 9-1 und Abbildung 9-2.

Auch wenn flr einige Stoffe die Ablaufkonzentration nach dem Filter etwas geringer
als im Ablauf der Nachklarung ist, liegen noch immer 23 der 42 Stoffe oberhalb oder
weniger als 10fach unterhalb des PNEC-Wertes. Durch die Filtration lassen sich also
die Ablaufkonzentrationen teilweise noch verbessern, eine entscheidende Verande-
rung fur die Relevanz der betrachteten Spurenstoffe ergibt sich jedoch nicht.

9.3.2 Bewertung der Abwasserbehandlung nach oxidativer Behandlung

In Abbildung 9-5 sind die Mittelwerte der Quotienten aus den Ablaufkonzentrationen
vor und nach der Ozonierung (Tabelle 9-1und Tabelle 9-2) und den Zielwerten fur
das Gewasser (Tabelle 9-3 bis Tabelle 9-7) dargestellt. Der Quotient aus dem halben
Wert der Bestimmungsgrenze und dem Zielwert ist zur Verdeutlichung fur jeden Pa-
rameter im Diagramm mit einer granen Linie angegeben.
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Abbildung 9-3 Quotient aus Ablaufkonzentration Filter und Zielwert Gewasser fur die Klaranlagen Disseldorf und Koéln
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Abbildung 9-4 Quotient aus Ablaufkonzentration Filter und Zielwert Gewasser als Mittelwert der betrachteten Klaranlagen
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Abbildung 9-5 Vergleich der Quotienten aus der Ablaufkonzentration vor und nach der Ozonierung und dem Zielwert Ge-
wasser jeweils als Mittelwert der betrachteten Klaranlagen (der rechnerische Risikoquotient nach Ozonung
ist in Einzelfallen durch die analytische Bestimmungsgrenze nach unten begrenzt).
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Es zeigt sich, dass flur die Uberwiegende Zahl der Stoffe der rechnerische Risikoquo-
tient mit der Ozonierung deutlich sinkt. Im Mittel um den Faktor 17. Eine Ausnahme
stellen die Stoffe lopamidol, Amidotrizoesaure, TCEP und TDCP da. Fur diese Stoffe
konnte die Konzentration durch die Ozonierung nur geringfligig reduziert werden. Fir
Propranolol, Moschus-Xylol sowie Moschus-Keton lagen die Konzentrationen bereits
vor der Ozonung unterhalb oder sehr nahe an der Bestimmungsgrenze, so dass sich
aus analytischen Grunden keine rechnerische Verringerung des Risikoquotienten
ergibt. Fir DEHP waren die Ergebnisse der Ozonierung nicht auswertbar. Vernach-
lassigt man die oben aufgefuhrten Parameter, ergibt sich sogar eine mittlere Verbes-
serung des Risikoquotienten um das 20fache. Zusatzlich ist anzumerken, dass mit
der Ozonung oft die analytische Bestimmungsgrenze erreicht wird, und somit die
Verbesserung des Risikoquotienten rechnerisch nach unten begrenzt ist. Detaillierte
Ergebnisse zur Oxidation der einzelnen Substanzen wurden bereits in Kapitel 6 und
8 vorgestellt.

Insgesamt ergeben sich nach der Ozonierung nur noch fur 5 Stoffe Konzentrationen,
die den Zielwert fir das Gewasser Uberschreiten. Dabei konnte die Hohe der Uber-
schreitung gegenlber der unbehandelten Probe jedoch reduziert werden. Es handelt
sich dabei um Bisphenol A (nur bei PNEC aus worst case Betrachtung), die naturli-
chen und die synthetischen Estrogene sowie Tributylzinn. Bis auf Bisphenol A wur-
den diese Stoffe jedoch bei der Oxidation bis unter die Bestimmungsgrenze elimi-
niert, so dass durchaus von noch niedrigeren Risikoquotienten auszugehen ist. Die
verbleibenden Restkonzentrationen fur Bisphenol A sind ggf. auf eine unvermeidbare
Hintergundbelastung aufgrund der ubiquitaren Verteilung der Chemikalien zuruckzu-
fuhren.

Im Vergleich zu unbehandelten Ablaufen liegen nur noch 13 der 45 Stoffe oberhalb
oder weniger als 10fach unterhalb des PNEC-Wertes, wobei bei sieben der dreizehn
Stoffe bereits eine Konzentration unterhalb der Bestimmungsgrenze erreicht wurde
und somit die realen Risikoquotienten durchaus noch niedriger liegen konnten. Dies
gilt insbesondere dann, wenn sie sich im Rahmen der stoffspezifischen Untersu-
chungen gemal} Kapitel 6 und 8 als gut eliminierbar mit Ozon erwiesen haben.

Insbesondere fur die Pharmaka zeigt sich die Ozonierung als effektive Behand-
lungsmethode. Wie Abbildung 9-6 zeigt, konnten alle 15 betrachteten Arzneistoffe bis
unter die Bestimmungsgrenze eliminiert werden. Keine Substanz weist noch Kon-
zentrationen oberhalb der Gewasserzielwerte auf.
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Abbildung 9-6 Vergleich der Quotienten aus Ablaufkonzentration vor und nach Ozonierung und dem Zielwert Gewasser jeweils
als Mittelwert der betrachteten Klaranlagen
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9.3.3 Zusammenfassung und Bewertung der stoffspezifischen Relevanzbe-
trachtung

Die stoffspezifische Relevanzbetrachtung macht deutlich, dass mit Anwendung von
vertretbaren Behandlungszeiten der Ozonierung (15-20 min) eine Verringerung der
Ablaufkonzentrationen der Klaranlagen erreicht wurde, die auch eine entsprechende
Risikoreduzierung bezuglich der Auswirkungen von organischen Spurenstoffen mit
sich bringt. So konnte gezeigt werden, dass sich fur den groten Teil der untersuch-
ten Stoffe im Rahmen der Ozonierung der Risikoquotient senken lasst, im Mittel um
den Faktor 17 oder soweit wie die analytischen Bestimmungsgrenzen es rechnerisch
zulassen. Insbesondere aus der Gruppe der Pharmaka konnten alle Stoffe bis unter-
halb der Bestimmungsgrenze eliminiert werden.

Bei einer derartigen stoffbezogenen Risikobewertung ist jedoch zu bericksichtigen,
dass bei der Ermittlung der verwendeten 6kotoxikologischen Daten nur die Auswir-
kungen einzelner Wirkstoffe auf ein oder mehrere Testorganismen gepruft wurden.
So wird beispielsweise die Wirkung eines ,Pharmakacocktails weitgehend aul3er
Betracht gelassen, von dem trotz der geringen Konzentrationen der Einzelsubstan-
zen eine erhdhte Gesamtwirkung auf aquatische Lebewesen ausgehen kann. Einen
Einblick dazu gibt das nachfolgende Kapitel 9.4. Insbesondere fur die pharmazeuti-
schen Wirkstoffe liegen in den meisten Fallen nur Daten von Akuttests vor, die die
Auswirkungen auf die aquatische Umwelt nur unzureichend beschreiben. Zusatzlich
sind die Daten extrem abhangig vom verwendeten Testorganismus, was beispiels-
weise im Falle der Industriechemikalie Bisphenol A zu deutlich unterschiedlichen
PNEC-Werten fuhren kann. Auch wenn diese und weitere Unsicherheiten durch die
verwendeten Sicherheitsfaktoren bei der Bildung von PNEC-Werten bericksichtigt
werden sollen, sind viele PNEC-Werte nicht endgultig und machen weitergehende
Okotoxikologische Untersuchungen notwendig. Ein erganzender Bewertungsansatz
der Ablaufkonzentrationen anhand von Kombinationswirkungen und Summenpara-
metern wird daher in den folgenden Kapiteln 9.4 und 9.5 angewendet.

9.4 Relevanzbetrachtung von Kombinationswirkungen
9.4.1 Vorbemerkungen

Das bisher ubliche Vorgehen, Einzelsubstanzen auf ihre Wirkungen zu untersuchen
und auf Basis der Befunde gegebenenfalls zu regulieren, ignoriert weitgehend die
Tatsache der freilandrelevanten Exposition gegenuber komplexen Mixturen von Kon-
taminanten. Dies ist vor allem fur Verbindungen relevant, die in Organismen ver-
gleichbare Wirkungen entfalten, wie beispielsweise endokrine Disruptoren, aber auch
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Arzneimittelwirkstoffe, die mit identischer Indikation eingesetzt werden. So konnte flr
In-vitro-Systeme gezeigt werden, dass Substanzgemische eine starke estrogenartige
Wirkung aufweisen, obwohl die Einzelsubstanzen in Konzentrationen unterhalb ihrer
individuellen Wirkschwelle vorlagen [Raj02], [Sil02]. Zumindest flr In-vitro-Tests kann
die additive Wirkung der Einzelsubstanzen im Gemisch besser durch das Modell der
Konzentrationsaddition im Vergleich zum Modell der unabhangigen Wirkung be-
schrieben werden [Pay00]. Inwieweit diese Befunde jedoch auf intakte Organismen
ubertragen werden konnen wird derzeit noch untersucht, wie z. B. im Rahmen des
INTAFERE-Projektes der Universitat Frankfurt.

Im Folgenden soll am Beispiel zweier Szenarien — estrogenartig wirkende Umwelt-
Chemikalien, Arzneimittelwirkstoffe und naturliche Hormone sowie fur die 3-Blocker —
gezeigt werden, welche Folgen die Bericksichtigung der Cocktail- oder Gemisch-
problematik fur die Umweltrisikobewertung von Substanzen hat, die ihre toxische
Wirkung Uber den gleichen Wirkmechanismus entfalten. Im Falle der (Xeno-)Estro-
gene werden mit Fischen und SuRwasserschnecken zwei unterschiedliche Bezugs-
organismen berucksichtigt, die erhebliche Sensitivitdtsunterschiede fur natirliche
Hormone und Industriechemikalien mit endokriner Wirkung aufweisen.

9.4.2 Estrogene und estrogenartig wirkende Industriechemikalien

Unter den berucksichtigten Substanzen finden sich mindestens sechs Verbindungen
mit einer nachgewiesenen estrogenen Wirkung: Das natlrliche Hormon 17f3-
Estradiol (E2) und sein naturlicher Metabolit Estron (E1), das synthetische Estrogen
17a-Ethinylestradiol (EE2) sowie die Industriechemikalien Nonylphenol (NP), Oc-
tylphenol (OP) und Bisphenol A (BPA). Die niedrigsten Effektkonzentrationen (NOEC
oder EC), die im Falle der Xenobiotika fur die PNEC-Ableitung herangezogen wer-
den, beruhen auf einer Beeinflussung des Hormonsystems bei Fischen, so dass eine
Additivitat inrer dkotoxikologischen Wirkungen nachvollziehbar erscheint.

Die Tabelle 9-8 fasst die niedrigsten Effektkonzentrationen der Substanzen sowie
ihre relativen Wirkstarken, bezogen auf EE2, fur zwei unterschiedliche Klassen von
SuRwasserorganismen, Fische und Vorderkiemerschnecken zusammen. Fur Vorder-
kiemerschnecken (Prosobranchia), die innerhalb des Stamms der Weichtiere (Mol-
lusca) die artenreichste Gruppe reprasentieren, der wiederum nach den Gliederfu-
Rern (Arthropoda) der zweitartenreichste Stamm des Tierreichs ist, konnte gezeigt
werden, dass sie nicht nur die gleichen Geschlechtshormone wie die Wirbeltiere syn-
thetisieren, sondern dass Testosteron und 17B-Ostradiol auch eine physiologische
Rolle spielen [Oet04].
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Tabelle 9-8 Ubersicht (iber die niedrigsten Effektkonzentrationen in ng/l fiir estroge-
nartig wirkende Substanzen bei Fischen und Vorderkiemerschnecken
des SuRwassers.

Fische Vorderkiemerschnecken
relative Potenz
NOEC bzw. |(bezogen auf NOEC bzw. |relative Potenz
Substanz |ECy, EE2) ECyo (bezogen auf EE2)
EE2 0,32 - 17 -
E2 0,3° 1 1° 1
E1 0,3° 1 1° 1
BPA 16.000° 1,88 x 10° 89 0,125
NP 7.400° 4,05x 10° 1.000° 1,00 x 10
OP 6.100° 492 x10° 1.000" 1,00 x 10

@ [WEN99] ° extrapolierter Wert (vgl.Tabelle 9-6); © [SohHO01]; ¢ [EU02]; © [EUO3Db]; ' [SOE04]; 9[Oel05]; "
[Oel00].

Die in Tabelle 9-8 wiedergegebenen Effektkonzentrationen fir Fische bzw. Vorder-
kiemerschnecken werden in der Tabelle 9-9 und Tabelle 9-10 fur eine Gemischrisi-
kobewertung den 90-Perzentilen der Ablaufkonzentrationen der beprobten Klaranla-
gen gegenubergestellt. Dabei werden die 90-Perzentile der Einzelsubstanzen geman
ihrer relativen Potenz flr beide Gruppen von SiRwasserorganismen als 17a-
Ethinylestradiol-Aquivalente (ng EE2-E/I) umgerechnet. Die individuellen EE2-E fiir
die Einzelsubstanzen werden dann in der Tabelle 9-9 und Tabelle 9-10 aufsummiert
und den ermittelten Effektkonzentrationen gegenulbergestellt, ohne dass zunachst
ein Sicherheitsfaktor (assessment factor, AF) bericksichtigt wird.

Die Ergebnisse fur die fischbezogene Risikobewertung in Tabelle 9-9 zeigen, dass
es bereits ohne Berucksichtigung eines AF im Auslauf der Klaranlagen Dusseldorf,
Koln und Bottrop zu einem Risikoquotienten von mehr als 1 und damit zu einer po-
tentiellen Gefahrdung der Fischpopulationen kommt. Dieses Ergebnis wird fast aus-
schlieBlich durch die beiden naturlichen Estrogene E2 und E1 sowie das syntheti-
sche Estrogen EE2 verursacht. Der Beitrag der Industriechemikalien Bisphenol A
(BPA), Nonylphenol (NP) und Octylphenol (OP) zu diesem Befund ist mit nur 1,4 %
fur die Klaranlagen Dusseldorf und Koéln eher vernachlassigbar und fur das Klarwerk
Bottrop mit 8,5 % als gering einzustufen.
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Tabelle 9-9 Risikobewertung estrogenartig wirkender Substanzgemische im Klaran-
lagenablauf fur Fische (alle Angaben in ng/l).

KW Dusseldorf KW Kdln KW Bottrop
90- 90-

Substanz 90-Perzentil EE2-E Perzentil EE2-E  Perzentil EE2-E
EE2 1,1 1,1 0,5* 0,5 0,5* 0,5
E2 1,3 1,3 0,5 0,5 0,5* 0,5
El 1,8 1,8 2,5 2,5 0,5* 0,5
BPA 2.000 0,038 750 0,014 2.900 0,054
NP 390 0,016 810 0,033 680 0,053
oP 96 0,005 47 0,002 1.300 0,033
Summe EE2-E - 4,26 - 3,55 - 1,64
Effekt-Konz. von 0,3 0,3 0,3
EE2

Risikoquotient 14,2 11,8 55
Anteil Industriechem. 1,4% 1,4 % 8,5%

Ein deutlich anderes Bild ergibt sich, wenn die gemischbezogene Risikobewertung
fur die Klaranlagenablaufe auf Effektkonzentrationen bezogen wird, die fir Vorder-
kiemerschnecken des SuRwassers ermittelt wurden (Tabelle 9-10). Diese reprasen-
tieren aufgrund ihres Artenreichtums und ihrer 6kologischen Funktion nicht nur einen
Uberaus wichtigen Teil der Biodiversitat in aquatischen Okosystemen [Oel03], son-
dern stellen auch einen Uberproportionalen Anteil gefahrdeter Arten in den so ge-
nannten "Roten Listen": Von den 333 in Deutschland auftretenden SuRwasser- und
Landmollusken gelten 204 Arten (= 61%) als gefahrdet oder bereits als ausgestorben
[Jun95]. Es konnte gezeigt werden, dass Vorderkiemerschnecken gerade hinsichtlich
endokrin wirksamer Substanzen zu den empfindlichsten Gruppen des Tierreichs ge-
hoéren (Ubersicht bei [Oet04]). Im Vergleich zu Fischen weisen die SiiBwasserschne-
cken eine etwas geringere Sensitivitat gegenuber den natiurlichen Hormonen und
Ethinylestradiol auf, jedoch eine deutlich hohere Empfindlichkeit gegenuber estroge-
nartig wirkenden Umweltchemikalien. Hierflr scheinen unter anderem Unterschiede
im Bindungsverhalten der Estrogenrezeptoren bei beiden Tiergruppen verantwortlich
zu sein [Oel05].

Dies spiegelt sich auch in der Risikobewertung wider. Wie in Tabelle 9-10 gezeigt,
uberschreitet der Risikoquotient im Auslauf der drei Klaranlagen bereits ohne Be-
rucksichtigung eines AF sehr deutlich den Wert von 1 (102 - 367). Im Unterschied zur
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fischbezogenen Bewertung in Tabelle 9-9 ist nun in allen Klaranlagen fir diesen sehr
hohen Wert vor allem der Beitrag der Industriechemikalien BPA, NP und OP verant-
wortlich: Fur die Fische trugen diese drei Substanzen mit maximal 8,5% einen weit-
gehend vernachlassigbaren Teil zum Gesamtrisiko bei, bei den Schnecken jedoch
mit > 96,5 % den dominierenden Anteil.

Tabelle 9-10 Risikobewertung estrogenartig wirkender Substanzgemische im Klaran-
lagenablauf fir SuRwasserschnecken (alle Angaben in ng/l).

KW Dusseldorf KW Kéln KW Bottrop
90- 90-
Substanz 90-Perzentil | EE2-E | Perzentil EE2-E | Perzentil EE2-E
EE2 1,1 1,1 0,5* 0,5 0,5* 0,5
E2 1,3 1,3 0,5 0,5 0,5* 0,5
El 1,8 1,8 25 25 0,5 0,5
BPA 2.000 250 750 93,8 2.900 363
NP 390 0,390 810 0,810 680 0,680
oP 96 0,096 47 0,047 1.300 1,30
Summe EE2-E - 255 - 98 - 367
Effekt-Konz. EE2 1,0 1,0 1,0
Risikoquotient 255 98 367
Anteil Industriechem. 98,2% 96,5% 99,4%

*=%BG

Das divergierende Resultat der fisch- und schneckenbezogenen Risikobewertung ist
in Abbildung 9-7 nochmals zusammengefasst und graphisch dargestellt. Diese Aus-
wertung unterstreicht vor allem, dass:

" unterschiedliche systematische Gruppen (Taxa) im Tier- und Pflanzenreich
zum Teil erhebliche Sensitivitatsunterschiede gegenliber Substanzen mit
vergleichbarem Wirkmechanismus aufweisen. Entsprechend sollte bei einer
Risikobewertung auf Basis der Kombinationswirkung von Chemikalien eine
taxabezogene Analyse durchgeflihrt werden; dies kann jedoch im Einzelfall
an der unzureichenden Datenlage scheitern (vgl. Kapitel 9.2),

" der Beitrag von Substanzen unterschiedlicher Herkunft flr ein gegebenen-
falls ermitteltes Umweltrisiko taxonspezifisch stark variieren kann. Wahrend
bei Fischen im dargestellten Beispiel der Gefahrdung durch estrogenartig
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wirkende Substanzen die Industriechemikalien weitgehend vernachlassigt

werden konnen, stellen sie den dominierenden Anteil fir das ermittelte Risi-
ko bei StiRwasserschnecken dar,

es bisher keine Konvention zur Durchfihrung einer Risikobewertung fur
Substanzgemische gibt. Dies gilt besonders fir die ungeklarte Frage der
Anwendung von Sicherheitsfaktoren (AF), auf die hier verzichtet wurde, so

dass die vorgestellte Evaluierung eine eher konservative Bewertung dar-
stellt.

SiRwasser-
schnecke

- — s N,

0

KW Dusseldorf KW Koln KW Bottrop

Abbildung 9-7 Vergleich der fur die Klaranlagenablaufe ermittelten Risikofaktoren

estrogenartig wirkender Substanzgemische bei Fischen und SuR-
wasserschnecken

9.4.3 Betablocker

Unter den im Forschungsvorhaben betrachteten Substanzen finden sich funf B-Re-

zeptorenblocker (B-Blocker): Atenolol, Bisoprolol, Metoprolol, Propranolol und Sota-

lol, fur die ebenfalls exemplarisch eine Bewertung der Kombinationswirkung durchge-
fuhrt werden soll. Im Unterschied zu den dstrogenartig wirkenden Verbindungen (vgl.

Kapitel 9.4.2) liegen fur diese Verbindungen ausschlieBlich Effektdaten aus Akuttests
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vor, so dass generell ein AF von 1.000 angewendet werden sollte. Weiterhin reicht
die Datenbasis nicht aus, um eine taxonspezifische Bewertung durchzufuhren.

Lediglich fur zwei der funf betrachteten (-Blocker liegen okotoxikologische Effektstu-
dien vor: [Fra05] ermittelten in einem Akuttest mit Ceriodaphnia dubia eine ECsy von
33,4 mg/l fir Atenolol, [Cleu05] ebenfalls in einem Akuttest mit Desmodesmus
subspicatus eine ECsy von 7,9 mg/| fur Metoprolol. Fur Bisoprolol und Sotalol liegen
keine Effektdaten vor, doch zeigten die vergleichenden Untersuchungen von
[Cleu05] und [Fra05] Ubereinstimmend, dass Propranolol der toxischste der geteste-
ten B-Blocker ist, so dass aufgrund des Vorsorgeprinzips (worst case scenario) die
ECso von 0,7 mg/l fir Propranolol im Forschungsvorhaben fur Bisoprolol und Sotalol
anzuwenden ist (vgl. 9.2.4). Weitere Effektdaten liegen aus der Literatur noch fur den
spezifischen B-Blocker Acebutolol sowie die unspezifischen B-Blocker Nadolol und
Oxoprenolol vor, doch sind diese aus analytischen Grinden nicht im Forschungsvor-
haben analysiert worden, so dass sie nicht in die gemischbezogene Risikobewertung
fur die B-Blocker einbezogen werden konnen.

Tabelle 9-11 Ubersicht (iber die niedrigsten Effektkonzentrationen in mg/l fir B-
Blocker in Akuttests.

Substanz ECso relative Wirksamkeit (bezogen auf PR)
Acebutolol 50,9° 0,0138

Atenolol 33,4° 0,0210

Bisoprolol 0,7° 1

Metoprolol 79° 0,0886

Nadolol 163° 4,29 x 10°°

Oxoprenolol 10,1° 0,0693

Propranolol 0,7° 1

Sotalol 0,7° 1

2 [FRA05]; ° extrapolierter Wert (vgl. Kapitel 9.2.4); ¢ [Cleu05].

Die Ergebnisse der Gemischanalyse sind in Tabelle 9-12 zusammengefasst, in der
die ermittelten 90-Perzentilkonzentrationen im Ablauf der drei Klaranlagen auf Basis
der ermittelten Toxizitdtsunterschiede in Propranolol-Aquivalentkonzentrationen um-
gerechnet werden (vgl. auchTabelle 9-11).
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Tabelle 9-12 Risikobewertung der funf B-Rezeptorenblocker im Substanzgemisch im
Klaranlagenablauf unter Anwendung eines assessment factors von
1.000 (alle Angaben in pg/l).

KW Dusseldorf KW Koln KW Bottrop
90- 90-
Substanz 90-Perzentil PR-E Perzentil PR-E Perzentil PR-E
Atenolol 0,510 0,011 0,910 0,190 0,430 0,009
Bisoprolol 0,097 0,097 0,260 0,260 0,260 0,260
Metoprolol 0,960 0,085 1,60 0,142 1,30 0,115
Propranolol 0,025* 0,025 0,025* 0,025 0,025* 0,025
Sotalol 1,20 1,20 2,00 2,00 1,30 1,30
Summe PR-E - 1,42 - 2,62 - 1,71
Effekt-Konz. (AF 1.000) 0,7 0,7 0,7
Risikoquotient 2,03 3,74 2,44

*=1/2BG

Fir die drei untersuchten Klaranlagen ergeben sich bereits bei der ausschliellichen
Betrachtung der funf analysierten B-Blocker Risikoquotienten mit Werten tber 1, so
dass eine Gefahrdung der aquatischen Lebensgemeinschaften nicht auszuschliel3en
ist. Eine Berucksichtigung weiterer B-Blocker, fir die keine Ablaufkonzentrationen
ermittelt wurden, von deren Auftreten im Abwasser aber gleichwohl auszugehen ist,
wurde zu einer weiteren Erhohung des Risikoquotienten fuhren.

In Tabelle 9-13 erfolgt erneut eine Gemischanalyse, diesmal mit den 90-
Perzentilkonzentrationen nach einer 15-minitigen oxidativen Behandlung mit Ozon
(alle Stoffe < BG). Es zeigt sich, dass nun fur alle drei Klaranlagen die Effektkonzent-
rationen unterschritten werden und mind. um den Faktor ca. 10 gesenkt werden
konnten.
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Tabelle 9-13 Risikobewertung der funf B-Rezeptorenblocker im Substanzgemisch im
Klaranlagenablauf unter Anwendung eines assessment factors von
1.000 (alle Angaben in pg/l).

KW Dusseldorf KW Koln KW Bottrop
90- 90-

Substanz 90-Perzentil PR-E Perzentil PR-E Perzentil PR-E
Atenolol 0,025* 0,0005 0,025* 0,0005 0,025* 0,0005
Bisoprolol 0,025* 0,025 0,025* 0,025 0,025* 0,025
Metoprolol 0,025* 0,0022 0,025* 0,0022 0,025* 0,0022
Propranolol 0,025* 0,025 0,025* 0,025 0,025* 0,025
Sotalol 0,025* 0,025 0,025* 0,025 0,025* 0,025
Summe PR-E - 0,078 - 0,078 - 0,078
Effekt-Konz. (AF 1.000) 0,7 0,7 0,7
Risikoquotient nach 0,11 0,11 0,11
Ozonung
Risikoquotient vor Ozo- 2,03 3,74 2,44
nung
*=1/2 BG

9.5 Relevanzbetrachtung anhand von Summenparametern
9.5.1  Vorbemerkungen

Far die Toxizitatserfassung von Abwasserproben werden in der Regel so genannte
In-vitro- oder Screening-Assays eingesetzt, da organismische Verfahren die Exposi-
tion von Tieren und/oder Pflanzen Uber langere Zeitraume erfordern. Uber einen Ex-
positionszeitraum von 24 bis 48 Stunden lassen sich zwar mit einem organismischen
Test prinzipiell noch akuttoxische Effekte von Abwasserinhaltsstoffen abbilden, nicht
jedoch spezifische toxikologische Wirkungen, wie eine Beeinflussung des Hormon-
systems und Erbgutveranderungen (mutagene Wirkung). Hierfir waren chronische
Expositionen mit einer Dauer von Wochen bis Monaten notwendig. Da aber ange-
sichts des heutigen Stands der Abwasserreinigung akuttoxische Effekte die Aus-
nahme darstellen (siehe auch Kapitel 9.5.6), gibt es zum Einsatz von Screening-
Assays fur die Erfassung spezifischer Wirkungen von Abwasserinhaltsstoffen keine
Okonomisch vertretbare Alternative.

176



Im Rahmen des Forschungsvorhabens wurden neben den Screeningverfahren aber
auch Akuttests eingesetzt. Die Relevanz und Bedeutung der eingesetzten Screening-
und Akuttests soll im Folgenden jeweils kurz erlautert werden:

" YES (Yeast Estrogen Screen) bzw. YAS (Yeast Androgen Screen) zur Er-
fassung der 6strogenen bzw. androgenen Wirkung

" Ermittlung der Zytotoxitat

. Vorwartsmutations-Assay mit Hefen auf Canavanin-haltigem Nahrmedium
zur Erfassung erbgutverandernder (mutagener) Wirkungen

" umuC-Test
" Leuchtbakterien- und Daphnientest (G, und Gp)

Die Auswahl der Testverfahren erfolgte in Abstimmung mit Prof. Oehlmann (Uni-
versitat Frankfurt) und gemal® Zuwendungsbescheid mit Fr. Selke (Landesum-
weltamt NRW, Fachbereich 55).

YES und YAS

YES und YAS sind hefebasierte Screening-Assays, mit deren Hilfe die dstrogene
bzw. androgene Aktivitat von Einzelsubstanzen oder komplexen Umweltproben (z.B.
Abwasserproben) ermittelt werden kann. Beide Verfahren befinden sich derzeit in der
Normung (DIN/ISO), um kinftig in das Abwasserabgabengesetz integriert zu werden.
Die Hefen, auf denen beide Tests beruhen, wurden gentechnisch manipuliert, so
dass der YES den Estrogenrezeptor a des Menschen (hER a) bzw. der YAS den An-
drogenrezeptor des Menschen (hAR) ausbildet. Nach einer Bindung von Prifsub-
stanzen an diese Rezeptoren und einer Aktivierung der Rezeptoren kommt es in den
Hefen zur Bildung eines Enzyms, das durch eine Stoffumsetzung im Kulturmedium
einen Farbumschlag von gelb nach rot auslost. Entsprechend kann die photome-
trisch detektierte Intensitat der Rotfarbung im YES und YAS als Mal} fir die 6stroge-
ne und androgene Aktivitat einer Prufsubstanz oder Umweltprobe herangezogen
werden. Durch eine parallele Testung einer Positivkontrolle (17p-Estradiol im YES,
Testosteron im YAS) wird das Testergebnis fur die Prufsubstanz oder Umweltprobe
direkt als Aquivalenzkonzentration fir die beiden natirlichen Hormone angegeben
(z.B. ng Estradiol-Aquivalente/l bzw. ng Testosteron-Aquivalente/l).

Far die Interpretation der Testergebnisse sind zwei Faktoren wichtig, die haufig nicht
hinlanglich beachtet werden:
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1. Estrogene und androgene Wirkung heben sich nicht gegenseitig auf. Entspre-
chend kann ein estrogener Effekt in der Regel nicht durch eine hohe Andro-
genkonzentration aufgehoben werden und umgekehrt. Vielmehr reprasentie-
ren beide Wirkprinzipien unterschiedliche Teile des Hormonsystems. Zwar bil-
den mannliche Organismen (z.B. Fische) vor allem Androgene (z.B. Testoste-
ron) und weibliche vor allem Estrogene (z.B. 17B-Estradiol), doch ist fur die
normgerechte sexuelle Entwicklung und Differenzierung ein Gleichgewicht
beider Hormonklassen unabdingbar. Kommt es also zu einer verstarkten An-
drogenexposition, z.B. in der Embryonalentwicklung von Wirbeltieren, so kann
eine Vermannlichung der Weibchen, aber auch eine Reduktion der Spermien-
bildung beim Mannchen resultieren. Beide Effekte sind nicht durch eine Estro-
genexposition antagonisierbar.

2. YES und YAS erfassen summarisch die Wirkung aller Substanzen in einer
komplexen Probe, die an den hER a bzw. hAR binden. Neben so genannten
"Agonisten”, also Verbindungen, die an den Hormonrezeptor binden und die-
sen aktivieren und damit wie die natlrlichen Hormone (d.h. estrogen- oder
androgenartig) wirken, gibt es auch so genannte "Antagonisten". Diese binden
zwar auch an den Rezeptor, kdnnen diesen jedoch nicht aktivieren. Sie blo-
ckieren damit den Rezeptor fur das natlrliche Hormon und weisen eine anti-
Ostrogene oder antiandrogene Wirkung auf. In einer typischen Abwasserprobe
treten zeitgleich immer beispielsweise estrogen (z.B. EE2, Bisphenol A, No-
nylphenol, Octylphenol) und antiestrogen wirksame Chemikalien (z.B. TBP,
TCPP, TDCP) auf. Gleiches gilt auch fur die androgene Aktivitat, so sind ne-
ben androgen wirkenden Substanzen (z. B Testosteron) auch antiandrogen
wirkende Substanzen (z.B. Bisphenol A) enthalten. Die Konzentration und re-
lative Wirksamkeit der Agonisten und Antagonisten entscheidet nun dartber,
ob mit Hilfe des YES und YAS eine estrogene bzw. androgene Wirkung der
Abwasserprobe detektiert werden kann. Werden beispielsweise im Verlauf ei-
ner nachgeschalteten Oxidation oder Ozonierung vorzugsweise die Androge-
ne zu inaktiven Metaboliten umgesetzt, nicht jedoch die Antiandrogene, so
sinkt das Uber den YAS erfasste androgene Potential in der Probe deutlicher
als es beim Fehlen antiandrogener wirksamer Abwasserinhaltsstoffe zu erwar-
ten ware. Andererseits kann bei einer effektiveren Elimination von Antiandro-
genen im Vergleich zu den Androgenen in der weitergehenden Abwasserbe-
handlung auch eine Zunahme der androgenen Wirkung im YAS angezeigt
werden, obwohl die Summenkonzentration der androgen wirkenden Abwas-
serbestandteile abnimmt.

Setzt man eine vergleichbare Bioverfligbarkeit aller im Abwasser vorhandenen hor-
monahnlichen wirkenden Substanzen auch im intakten Organismus voraus, so bilden
YES und YAS mit dem Wechselspiel und der sich teilweise aufhebenden Wirkung
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von Agonisten und Antagonisten an den beiden Rezeptoren die Verhaltnisse bei Fi-
schen oder anderen tierischen Organismen weitgehend ab. Die summarische Bewer-
tung der estrogenen bzw. androgenen Wirkung ist damit direkt fiir das Okosystem
und seine Lebensgemeinschaft als Schutzziel relevant. Aufgrund der bereits im Kapi-
tel 9.4.2 diskutierten Unterschiede im Bindungsverhalten der Hormonrezeptoren bei
verschiedenen Tiergruppen konnen die Ergebnisse des YES und YAS jedoch bes-
tenfalls fur eine Extrapolation der Abwassereffekte auf Fische oder andere Wirbel-
tierklassen (z.B. Amphibien), nicht jedoch fur Wirbellose herangezogen werden.

Unter Beachtung dieser Vorbemerkungen liegt in den Abwasserproben dann regel-
mafig eine nicht mehr tolerierbare Estrogenbelastung vor, wenn der YES ein positi-
ves Ergebnis mit mehr als 0,3 ng E2-Aquivalenten/l liefert, was der Wirkschwelle im
Fischtest entspricht (vgl. [Wen99] und 9.2.3).

Fir die Uber den YAS erfasste androgene Aktivitat lassen sich entsprechende
Schwellenwerte derzeit nicht mit vergleichbarer Verlasslichkeit aufstellen, da die Ef-
fekte androgenartig wirkender Umweltchemikalien vor allem fur aquatische Wirbeltie-
re (Fische und Amphibien) in der Vergangenheit ein weitaus geringeres Forschungs-
interesse fanden und damit weniger belastbare Daten vorliegen. Beeinflussungen der
sexuellen Differenzierung und Fortpflanzungsfahigkeit der Populationen scheinen auf
Basis dieser Daten erst bei hoheren Testosteronkonzentrationen im Vergleich zu den
sehr niedrigen Wirkschwellen flr die Estrogene vorzukommen.

Zytotoxizitét

Eine zytotoxische Wirkung im Hefetest Iasst eine entsprechende Wirkung einer Ab-
wasserprobe auch im intakten Organismus erwarten, so dass es beispielsweise zum
Untergang ganzer Zellpopulationen oder Gewebe (Induktion von Nekrosen) kommen
kann. In bestimmten Grenzen kann der Organismus diesem Zelltod durch verstarkte
Zellteilungsaktivitaten entgegenwirken, wird jedoch der Regelbereich Uberschritten,
kommt es zum Versagen ganzer Organe und damit zu akuttoxischen Effekten. Inso-
fern ist eine zytotoxische Wirkung im Hefetest ein Hinweis auf potentiell akuttoxische
Effekte im intakten Organismus und daher fur Abwasserproben unerwinscht.

Mutagenitét

Im Forschungsvorhaben wurden zwei unterschiedliche Mutagenitatstests angewen-
det. Neben dem klassischen umuC-Test wurde auch ein Vorwartsmutations-Assay
mit Hefen angewendet.
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Dieser Mutagenitatstest mit Hefen ist eine Neuentwicklung und weist folgende Vortei-
le gegenuber klassischen Mutagenitatstests wie z.B. Ames- oder umuC-Test auf:

. Hefen sind einzellige Organismen mit einem echten Zellkern und Organel-
len. Sie sind damit Eukaryonten und verfugen tUber DNA-
Reparaturmechanismen, die weitgehend mit denen der hoheren Pflanzen
und Tiere vergleichbar sind. Dagegen zahlen die Bakterien zu den Prokary-
onten mit erheblichen Unterschieden bezuglich der DNA-
Reparaturmechanismen. Damit bilden Hefen das Schutzziel in aquatischen
Okosystemen besser ab als Mutagenitatstests auf Basis von prokaryonti-
schen Bakterien.

= Der Hefetest beruht auf einer Vorwartsmutation am Transportmolekul fur die
Aminosaure Arginin, wahrend die bakteriellen Mutagenitatstests auf Rick-
wartsmutationen basieren. Bei einer Vorwartsmutation kann es bei einer be-
liebigen Mutation im Gen zu einem Funktionsausfall des codierten Proteins
kommen, wahrend bei einer Ruckwartsmutation eine zuvor aufgetretene
Punktmutation rickgangig gemacht werden muss, also an der exakt glei-
chen Stelle eine erneute Mutation im Gen auftreten muss. Daher sind auf
Vorwartsmutationen basierende Mutagenitatstests prinzipiell empfindlicher.

Ein positiver Befund bezuglich der mutagenen Wirkung ist fur Abwasserproben un-
erwunscht, wurde aber auch in keiner der untersuchten Proben ermittelt.

Leuchtbakterien und Daphnientest

Die mittels biologischer Toxizitatstests gemessenen Wirkungen beruhen auf der
Summierung aller Einflusse auf enzymatische und physiologische Lebensvorgange
des jeweiligen Testorganismusses. Ziel ist es, mit einer begrenzten Anzahl verschie-
dener Biotests die Gesamtheit der akuten Wirkungen unterschiedlicher Substanzen
zu erfassen. Fur jedes biologische Testsystem ist eine testspezifische Wirkschwelle
festgelegt, ab der eine Wirkung als Toxizitat bewertet wird. Das bedeutet, dass z.B.
im Leuchtbakterientest die Leuchtintensitdt um mindestens 20 % abgenommen ha-
ben muss, bevor diese Wirkung als Toxizitat bewertet wird. Liegt die Abnahme der
Leuchtintensitat unter 20 %, so wird diese Wirkung nicht als toxische Wirkung be-
zeichnet. Fur den Daphnientest liegt die Wirkschwelle bei 10 % Wirkung.

Die Abwasserproben werden mit Verdinnungswasser verdunnt. Es wird die Verdun-
nungsstufe der Probe (G-Wert) ermittelt, die im Testsystem keine Toxizitat mehr be-
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wirkt. Ein G-Wert von 6 im Daphnientest bedeutet beispielsweise, dass die Probe mit
einer Verdlinnung von 1:6 auf einen Probenanteil von 16,7 % (83,3 %-
Verdinnungswasseranteil) verdinnt ist und keine Toxizitat oberhalb der Wirkschwel-
le von 10 % anzeigt.

Auch wenn in der Regel gereinigtes Abwasser keine akuttoxischen Effekte aufweist,
wurden die biologischen Testsysteme angewendet, um ein Auftreten von akuten To-
xizitaten im Rahmen der oxidativen Behandlung zu erfassen.

Angewendet wurden die Tests auf Daphnientoxizitdt nach DIN 38412 L30 und auf
Leuchtbakterientoxizitat nach DIN 38412 L341.

9.5.2 YES-Assay

Darstellung und Diskussion der Ergebnisse

Insgesamt wurden 21 Proben an der Universitat Frankfurt mit dem YES-Assay analy-
siert. Diese verteilten sich wie in Abbildung 9-14 zusammengestellt.

Tabelle 9-14 Anzahl der YES-Assays (davon signifikant auswertbar)

Behandlungs- Ablauf Ablauf Ablauf
dauer KW Diisseldorf- GKW KbIn KW Bottrop
sid Stammheim
0 3(1) 1(1) 3(1)
5 3(1) 1(1) 3(1)
15 3 (1) 1(1) 3 (1)

Bei der Durchfuhrung des YES-Assays wurde neben den Abwasserproben auch
stets eine Negativkontrollprobe analysiert, also eine Probe ohne Abwasser. Anhand
eines Vergleichs der Ergebnisse mit der Kontrollprobe konnte somit die statistische
Signifikanz der Ergebnisse bewertet werden.

Da wegen der zum Teil schwierigen Abwassermatrix und den geringen Estrogenita-
ten mehrere Probenserien statistisch nicht signifikante Ergebnisse lieferten, konnten
je Klaranlage nur eine vollstandige Probenserien ausgewertet werden, bei denen
sowohl die Ergebnisse fur die Probe ohne oxidative Behandlung als auch fur die
Proben nach 5- bzw. 15-minutiger Behandlung belastbar waren.

Die hier diskutierten Versuchsreihen erfuhren eine Behandlungsdauer von 0, 3, 5,
10, 15 und 20 Minuten, wobei der YES-Assay nur fur die 5 und 15 Minuten Probe
durchgefuhrt wurde.
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Da in den Versuchen die synthetischen und naturlichen Estrogene jeweils unter der
Bestimmungsgrenze von 1,0 ng/l bzw. 0,5 ng/l analysiert wurden und somit keine
Konzentrationsverlaufe darstellbar sind, wird in den nachfolgenden Grafiken
(Abbildung 9-8, Abbildung 9-9 und Abbildung 9-10) zum Vergleich die Bisphenol A
Konzentration der Proben als Vertreter flr die estrogen wirkenden Industriechemika-
lien aufgetragen. Die antiestrogen wirkenden Flammschutzmittel TBP, TCPP und
TDCP werden im Rahmen der oxidativen Behandlung nur gering eliminiert (siehe
auch Kapitel 8.5.4 und 8.5.5), so dass deren Einfluss auf die Estrogenitat nahezu
konstant Uber den Versuchsablauf sein sollte, und bei der Betrachtung zunachst ver-
nachlassigt wird.

Abbildung 9-8 zeigt den Verlauf der Estrogenitat, gemessen als Estradiol-Aquivalente
und die Bisphenol-A-Konzentration. In der Nullprobe (ohne Ozonierung) wurde eine
Estrogenitat von 11,7 ng/l nachgewiesen. Dies Uberschreitet die nachgewiesene
Wirkkonzentration fur Fische von 0,3 ng/l fast um das 40-fache (ohne Sicherheitsfak-
tor, siehe Kapitel 9.2.3 und [Wen99]). Es ist jedoch anzumerken, dass es sich hier
um die Probe mit besonders hoher Estrogenitat handelt, da in den anderen Proben
des KW Dusseldorf in der Regel Estrogenitaten von bis zu 2 ng/l auftraten. In der
gleichen Probe wurde auch eine erhdhte Bisphenol-A-Konzentration von 10,2 pg/l
detektiert, wo hingegen das 90-Perzentil aus den Jahren 2004/2005 bei 2,0 ug/l liegt
(sieheTabelle 9-1).

Mit einer Behandlungsdauer von 5 min konnte die Estrogenitat auf 2,3 ng/l verringert
werden, gleichzeitig wurde auch die Bisphenol-A-Konzentration auf 2,4 ug/l reduziert.
Nach einer Behandlungsdauer von 15 min lieR sich nur noch eine Estrogenitat von
0,7 ng/l nachweisen, bei einer Bisphenol-A-Konzentration von 0,072 ug/I.
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Abbildung 9-8 Verhalten der Estrogenitat (Primarachse) und der Bisphenol A Kon-
zentration (Sekundarachse) wahrend der Ozonierung des Ablaufs des KW Dussel-
dorf-Sud, Messblock N

In Abbildung 9-9 ist die Estrogenitat und die Bisphenol A Konzentration wahrend der
Ozonierung einer Ablaufprobe des GKW Koln-Stammheim dargestellt. Es wird deut-
lich, dass die Startkonzentration mit 1,3 ng/l Estrogenitat und 1,12 ug/l Bisphenol A
deutlich unterhalb der Werte der vorher beschriebenen Probe fur das KW Dusseldorf
liegt. Trotzdem wird die Wirkkonzentration von 0,3 ng/l um mehr als das vierfache
uberschritten (ohne Sicherheitsfaktor, siehe Kapitel 9.2.3 und [Wen99]).

Wie im zuvor gezeigten Beispiel sind die Konzentrationen an Estrogenitat und
Bisphenol A nach 5 Minuten bereits deutlich reduziert, so dass sich nur noch 0,21
ng/l Estrogenitat nachweisen lassen und die Bisphenol-A-Konzentration mit 0,026
Mg/l nahe an der Bestimmungsgrenze von 0,01 ug/l liegt. Nach 15 Minuten liegt die
Estrogenitat bei 0,09 ng/l und die Bisphenol-A-Konzentration mit 0,05 pg/l weiterhin
im Bereich der Bestimmungsgrenze. Der leichte Anstieg ist ggf. auf eine unvermeid-
bare Hintergundbelastung aufgrund der ubiquitaren Verteilung der Chemikalien zu-
ruckzufuhren, denn auch nach 20 Minuten liegt die Bisphenol-A-Konzentration mit
0,024 pg/l im Bereich der Bestimmungsgrenze.
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Abbildung 9-9 Verhalten der Estrogenitat (Primarachse) und der Bisphenol-A-
Konzentration (Sekundarachse) wahrend der Ozonierung des Ablaufs
des GKW KoIn-Stammheim, Messblock E

In Abbildung 9-10 werden die Ergebnisse fur eine Probe des KW Bottrop zusam-
mengestellt. Die Estrogenitat in der Nullprobe war mit 0,11 ng/l bereits sehr niedrig,
jedoch signifikant gegenuber der Negativkontrolle. Entsprechend war in dieser Probe
auch die Bisphenol-A-Konzentration mit 0,098 ug/l sehr niedrig. Bei der Probe han-
delte es sich um eine Stichprobe bei Regenwetternachlauf, so dass die Konzentrati-
onen aller Inhaltsstoffe entsprechend verdiinnt waren. Bei den anderen nicht voll-
standig auswertbaren Proben aus dem KW Bottrop lag die Estrogenitat tendenziell
im Bereich von 2-3 ng/l. Die Bisphenol-A-Konzentration im 90-Perzentil der Jahre
2004 und 2005 lag mit 2,9 ug/l ahnlich wie bei den anderen beprobten Klaranlagen.

Nach einer Behandlungsdauer von 5 Minuten konnte keine Estrogenitat mehr nach-
gewiesen werden, auch die Bisphenol-A-Konzentration sank auf 0,033 ug/l in den
Bereich nahe der Bestimmungsgrenze. Bei der weiteren Behandlung trat keine
estrogene Aktivitat mehr auf, und auch die verbleibenden Bisphenol-A-
Konzentrationen sind vermutlich auf eine Hintergundbelastung aufgrund der ubiquita-
ren Verteilung der Chemikalien zurickzufuhren.
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Abbildung 9-10 Verhalten der Estrogenitat (Primarachse) und der Bisphenol A-
Konzentration (Sekundarachse) wahrend der Ozonierung des Ab-
laufs des KW Bottrop, Messblock H

Zusammenfassunqg und Bewertunq der Ergebnisse

Zusammenfassend lasst sich bezlglich der Ergebnisse der signifikanten und somit
sinnvoll auswertbaren YES-Assays Folgendes festhalten:

Bei zwei der drei Testserien liegt die Estrogenitat in der unbehandelten Nullprobe
deutlich Uber den Wirkkonzentrationen fur Fische von 0,3 ng/I.

In allen Probenserien konnte eine Reduzierung der estrogenen Aktivitat mit der Ozo-
nierung erreicht werden. Die Estrogenitat sinkt dabei entsprechend der Dauer der
Behandlung. Fur die Probe aus dem GKW Koéln Stammheim, fur die eine mittlere
Estrogenitat von 1,3 ng/l detektiert wurde, wurde die Wirkkonzentration bereits nach
einer 5-minutigen Behandlung unterschritten.

Der Vergleich der Bisphenol-A-Konzentrationen mit der Estrogenitat zeigt eine deutli-
che Korrelation, wobei die Estrogenitat ca. 10° unter der Bisphenol-A-Konzentration
liegt. Dieser lineare Zusammenhang konnte in allen drei Proben und somit fur drei
deutlich verschiedene Konzentrationsbereiche, die sich je um eine Groé3enordnung
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unterscheiden, nachgewiesen werden. Dabei ist besonders auffallig, dass der lineare
Zusammenhang fur die anderen bekannten estrogen wirkenden Substanzen (z.B.
EE2, E2, E1, NP, OP) nicht auftrat.

Wie in den Vorbemerkungen in Kapitel 9.5.1 bereits erwahnt, wird fir den YES-
Assay der Estrogenrezeptor des Menschen verwendet, so dass auf Grund des spezi-
fischen Bindungsverhaltens der estrogen wirkenden Substanzen die Relevanz der
einzelnen Verbindungen fur den YES-Assay bestenfalls mit der fur die Fische nach
Tabelle 9-9 vergleichbar sein sollte. Demnach hatten Bisphenol A und die anderen
estrogen wirkenden Industriechemikalien Nonylphenol oder Octylphenol ein Estradio-
laquivalent von ca. 2 bis 5 x 10”°, wohingegen die Estrogene maRgebenden Einfluss
auf den YES-Assay haben mussten (Estradiolaquivalent = 1). Die oben erlauterten
Ergebnisse, dargestellt in Abbildung 9-8, Abbildung 9-9 und Abbildung 9-10, machen
aber deutlich, dass Bisphenol A scheinbar einen dominanten Einfluss auf die Ergeb-
nisse des YES-Assay besitzt. Dies wird auch dadurch bestatigt, da selbst in der Pro-
be mit einer Estrogenitat von 11,7 ng/l alle drei Estrogene unterhalb der Bestim-
mungsgrenze von 0,5 ng/l lagen, Bisphenol A aber deutlich héhere Konzentrationen
als in den anderen Proben aufwies, auch im Vergleich zu den weiteren estrogen wir-
kenden Industriechemikalien.

Diese Schlussfolgerungen verdeutlichen, dass maoglicherweise in der komplexen Mix-
tur Abwasser Bisphenol A bezuglich der estrogenen Aktivitat eine bedeutende Rolle
spielt. Worauf dieser scheinbar dominante Einfluss von Bisphenol A zurlckgeht,
kann an dieser Stelle nicht eindeutig beantwortet werden und erfordert detailliertere
Untersuchungen.

9.5.3 YAS-Assay

Darstellung und Diskussion der Ergebnisse

Insgesamt wurden 21 Proben an der Universitat Frankfurt mit dem YAS-Assay analy-
siert. Diese verteilten sich wie in Tabelle 9-15 zusammengestellt. Dabei waren die
Ergebnisse von 6 Proben nicht auswertbar oder gegenuber der Negativkontrolle nicht
signifikant.
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Tabelle 9-15 Anzahl der YAS-Assays (davon signifikant auswertbar)

Behandlungs- Ablauf Ablauf Ablauf
dauer KW Dusseldorf- GKW KélIn KW Bottrop
sud Stammheim
0 3(2) 1(0) 33
5 3(2) 1(0) 3 (3)
15 3(2) 1(0) 33

Bezlglich der androgenen Wirkung sind neben den natirlichen und synthetischen
androgen wirkenden Hormonen (Testosteron etc.) nur wenige xenandrogen wirkende
Substanzen bekannt. Eine der wenigen Bekannten ist Tributylzinn, das jedoch nicht
rezeptorvermittelt wirkt. Da aus analytischen Grinden keine natlrlichen oder synthe-
tischen Androgene analysiert werden konnten und die Tributylzinn-Konzentrationen
im Ablauf in der Regel im Bereich der Bestimmungsgrenze liegen, kdnnen zum Ver-
gleich mit den Ergebnissen des YAS-Assays keine Konzentrationsverlaufe von an-
drogen wirkenden Substanzen aufgezeigt werden.

Wie in den Vorbemerkungen in Kapitel 9.4.1 erlautert, wird die androgene Aktivitat
aber auch durch die Anwesenheit von Antiandrogenen beeinflusst. Eine bekannte
antiandrogen wirkende Substanz ist Bisphenol A. Das bedeutet, dass beispielsweise
mit Abnahme der Bisphenol-A-Konzentration die Androgenitat steigen kann, da der
antiandrogene Einfluss des Bisphenol A verringert wird. Bisphenol A soll deshalb er-
neut als Beispielsubstanz zur Erlauterung der YAS-Assay-Ergebnisse dienen.

In Abbildung 9-11 sind die Ergebnisse des YAS-Assays flr eine Probe aus dem Ab-
lauf des Klarwerks Bottrop zusammengestellt. FUr die unbehandelte Nullprobe wurde
eine Androgenitat von 73 ng T/I detektiert. Die Bisphenol-A-Konzentration liegt mit
0,098 pg/l sehr niedrig, da es sich bei der Probe wiederum um die Stichprobe bei
Regenwetternachlauf handelt (siehe auch Abbildung 9-10). Wegen der geringen
Bisphenol-A-Konzentration ist von einem zu vernachlassigenden antiandrogenen
Einfluss des Bisphenol A auszugehen. Mit der Ozonierung von 5 bzw. 15 Minuten
sinkt die Androgenitat auf 63 bzw. 52 ng T/I. Diese Abnahme der Androgenitat ist
somit auf eine Reduzierung der androgen wirkenden Substanzen im Verlauf der O-
zonierung zuruckzufuhren.
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Abbildung 9-11 Verhalten der Androgenitat (Primarachse) und der Bisphenol-A-
Konzentration (Sekundarachse) wahrend der Ozonierung des Ab-
laufs des KW Bottrop, Messblock H

In Abbildung 9-12 und Abbildung 9-13 sind die Ergebnisse des YAS-Assays fur Pro-
ben aus den Klaranlagen Bottrop und Dusseldorf dargestellt. Es fallt auf, das die
Androgenitat mit ca. 250 ng T/l fur beide Klaranlagen deutlich hoher liegt als in der
zuvor dargestellten Probenserie in Abbildung 9-11. Auch die Bisphenol-A-
Konzentration liegt mit 1,8 ug/l fir das Klarwerk Bottrop bzw. 10,8 flir das KW Dus-
seldorf-Sud deutlich héher als im zuvor gezeigten Beispiel. Mit zunehmender Ozonie-
rungsdauer steigt nun die Androgenitat in beiden Probenserien leicht an. Gleichzeitig
sinkt wahrend der Ozonierung auch die Bisphenol-A-Konzentration zlgig. Es ist da-
her davon auszugehen, dass die Abnahme antiandrogener Wirkungen, z. B. bedingt
durch den Abbau von Bisphenol A, in beiden Versuchsreihen die Abnahme der an-
drogenen Wirkungen infolge des Abbaus von Androgenen dominiert, und somit die
uber den YAS-Assay ermittelte Androgenaktivitat mit der Ozonierung leicht ansteigt.
Aus den Unterschieden der Bisphenol-A-Konzentrationen in den beiden Proben bei
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ansonsten ahnlichen Konzentrationsverlaufen wird aber auch deutlich, dass Bisphe-
nol A hier nur ein Stellvertreter fur verschiedene mogliche Antiandrogene sein kann.

[E3 YAS BOT-I —+ BPA BOT-|

500 12,50
450 11,25
400 10,00
F 350 | L 8,75
e iy
< 300 750 B
= 250 - - 6,25
5 3
> 200 500
E Q
T 150 - - 3,75
<
100 2,50
A
50 —— 1,25
0 T . A 0,00
0 3 5 10 15 20
t [min]

Abbildung 9-12 Verhalten der Androgenitat (Primarachse) und der Bisphenol-A-
Konzentration (Sekundarachse) wahrend der Ozonierung des Ab-
laufs des KW Bottrop, Messblock |
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Abbildung 9-13 Verhalten der Androgenitat (Primarachse) und der Bisphenol-A-
Konzentration (Sekundarachse) wahrend der Ozonierung des Ab-
laufs des KW Dusseldorf-Sud, Messblock M

Abbildung 9-14 zeigt eine Probenserie aus dem Klarwerk Dusseldorf, bei dem in der
unbehandelten Nullprobe ahnliche Androgenitat und Bisphenol-A-Konzentrationen
vorlagen wie in der zuvor diskutiertenAbbildung 9-13. Wegen einer geringeren Ozo-
nierungssintensitat (Details siehe Kapitel 8.3) sinkt aber die Bisphenol-A-
Konzentration deutlich langsamer, so dass nach 3 Minuten noch ca. 6 ug/l und nach
5 Minuten noch ca. 2,5 pg/l Bisphenol A enthalten waren. Entsprechend wurde die
Antiandrogenitat weniger reduziert, und somit Uberwiegt zu Beginn der Ozonierung
der Abbau der Androgene, so dass die Werte des YAS-Assays sinken. Mit weiterer
Behandlungsdauer sinkt nun auch die Bisphenol-A-Konzentration weiter und die Ab-
nahme der antiandrogenen Wirkung lasst das Ergebnis des YAS-Assays steigen.
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Abbildung 9-14 Verhalten der Androgenitat (Primarachse) und der Bisphenol-A-
Konzentration (Sekundarachse) wahrend der Ozonierung des Ab-
laufs des KW Dusseldorf-Sud, Messblock N

In Abbildung 9-15, einer weiteren Probe aus dem Klarwerk Bottrop, steigt wiederum
zunachst die Androgenitat an, vermutlich bedingt durch den Abbau von Bisphenol A
und anderen antiandrogen wirkenden Substanzen. Nach 5 Minuten ist der Abbau von
Bisphenol A dann nahezu abgeschlossen und der Einfluss des Abbaus der androge-
nen Substanzen dominiert, so dass der YAS-Assay zu sinken beginnt.
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Abbildung 9-15 Verhalten der Androgenitat (Primarachse) und der Bisphenol-A-
Konzentration (Sekundarachse) wahrend der Ozonierung des Ab-
laufs des KW Bottrop, Messblock J

Zusammenfassung und Bewertunq der Ergebnisse

Im Gegensatz zu den Ergebnissen des YES-Assays, zeigte sich beim YAS-Assay
eine deutlich hohere Konzentration an Androgenitat. Diese Konzentration wurde im
Rahmen der Ozonierung auch nicht eindeutig reduziert, es trat teilweise sogar eine
Zunahme der Androgenitat auf. Die Unterschiedlichkeit der Ergebnisse in den ver-
schiedenen Versuchsreihen verdeutlicht das komplexe Zusammenspiel von andro-
gen und antiandrogen wirkenden Substanzen im Gemisch Abwasser. Anhand des
Vergleichs der YAS-Assay-Ergebnisse mit dem Verlauf der Bisphenol-A-
Konzentrationen, einem typischen Antiandrogen, konnte der Verlauf der Androgenitat
uber die Ozonierung qualitativ erklart werden. Es wurde jedoch deutlich, das der Zu-
sammenhang zwischen Bisphenol A und Androgenitat nicht so eindeutig ist wie bei
der Betrachtung der YES-Assay-Ergebnisse, so dass man davon ausgehen muss,
dass eine Vielzahl weiterer analytisch nicht erfasster Substanzen eine Bedeutung
hat.
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9.5.4 Zytotoxizitat

Insgesamt wurden 21 Proben an der Universitat Frankfurt im Rahmen der YES- und
YAS-Assays auch hinsichtlich ihrer zytotoxischen Wirkung bewertet. Die Proben ver-
teilen sich wie in Tabelle 9-16 zusammengestellt. Dabei waren die Ergebnisse von 3
Proben nicht auswertbar.

Tabelle 9-16 Anzahl der Tests auf Zytotoxizitat (davon signifikant oder auswertbar)

Behandlungsdauer Ablauf Ablauf Ablauf
KW Dusseldorf-Sud GKW Kdln Stamm- KW Bottrop
heim
0 3(2) 1(1) 3 (3)
5 3(2) 1(1) 3 (3)
15 3(2) 1(1) 3 (3)

Von den 18 Klaranlagenablaufen wurde hinsichtlich des YES-Hefestammes weder in
den unbehandelten Nullproben noch in den ozonierten Proben Zytotoxizitat nachge-
wiesen.

FUr den YAS-Hefestamm trat in einer Versuchsserie sowohl in der Nullprobe als auch
in den ozonierten Proben eine starke zytotoxische Wirkung auf, die in allen Proben
der Serie ahnlich hoch war und die Zelldichte zu mehr als 50 % verringerte. Diese
zytotoxischen Effekte sind ggf. auf besonders erhdhte Konzentrationen toxischer In-
haltsstoffe in der entnommenen Stichprobe zurickzufUhren, eine mdgliche Sub-
stanzgruppe waren Schwermetalle.

Zusammenfassend lasst sich festhalten, dass durch die Behandlung mit Ozon keine
Zytotoxizitat erzeugt wird und eine bereits vorhandene Zytotoxiziat nicht verandert
wird.

9.5.5 Mutagenitat

Insgesamt wurden 21 Proben mit dem Vorwartsmutations-Assay mit Hefen unter-
sucht. Von diesen 21 Proben wurden 12 zusatzlich mit dem umuC-Test analysiert
(siehe auch Tabelle 9-17). Alle untersuchten Proben waren auswertbar.

Die Ergebnisse zeigten flr keine der untersuchten Proben Mutagenitat.
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Tabelle 9-17 Anzahl der Vorwartsmutationstests (zusatzlich umuC-Test, Gp und G,)

Behandlungs- Ablauf Ablauf Ablauf
dauer KW Dusseldorf- GKW KélIn KW Bottrop
sud Stammheim
0 3(2) 1(0) 3(2)
5 3(2) 1(0) 3(2)
15 3(2) 1(0) 3(2)

Zusammenfassend lasst sich festhalten, dass weder bei den vorliegenden Aus-
gangsproben, noch bei den gemal Kap. 8 behandelten Abwassern eine Mutagenitat
mit den ausgewahlten Testverfahren festgestellt werden konnte.

Um abzuklaren, inwieweit sich Ozonierungsprodukte von tatsachlich gentox-positiven
Proben mit den ausgewahlten Behandlungsparametern bzgl. ihrem Mutagentats-
verhalten beeinflussen lassen, bedarf es jedoch in Einzelfall weiterer Untersuchun-
gen.

9.5.6 Daphnien- und Leuchtbakterientests

Zwolf der mit den oben beschriebenen Verfahren getesteten einundzwanzig Abwas-
serproben wurden zusatzlich mit Tests bezuglich Leuchtbakterientoxizitat und Daph-
nientoxizitat untersucht (siehe Tabelle 9-17). Im Daphnientest ergab sich fir alle
Proben ein Gp = 1, was der kleinsten Verdunnungsstufe entspricht. Im Leuchtbakte-
rientest ergab sich ein G_ = 2, was ebenfalls der aus Praktikabilitatsgrunden kleinsten
angewendeten Verdunnungsstufe entspricht.

Zusammenfassend lasst sich somit festhalten, dass weder in den Nullproben noch in
den ozonisierten Proben Toxizitaten auftraten, die mit den angewendeten Tests er-
fasst werden konnen.

9.6 Relevanzbetrachtung zur Oxidation von Clarithromycin

Erganzend zu den oben angeflhrten Betrachtungen soll hier beispielhaft eine Bewer-
tung der bei der Ozonung entstehenden Reaktionsprodukte der Macrolidantibiotika
anhand des Clarithromycins erfolgen. In Kapitel 6.8 wurden die detaillierten Untersu-
chungen beschrieben, bei denen auch die entstehenden Abbauprodukte des Cla-
rithromycins bei der Ozonbehandlung ermittelt wurden. Es stellte sich heraus, dass
das Hauptprodukt Clarithtomycin-N-oxid und auch die entstehenden Nebenprodukte
durch die Ozonbehandlung gegenuber dem Clarithromycin nur geringfugig strukturell
verandert wurden. Fur eine Mineralisierung des Clarithromycins wirde die 100fache
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Menge an Ozon bendétigt. Anhand eines Tests bezlglich der Wachstumshemmung
des Bakteriums Pseudomonas putida wurde daher die biologische Aktivitat des nicht-
ozonierten Clarithromycin der biologischen Aktivitat nach unterschiedlichen Umsatz-
raten des Clarithromycins durch die Ozonung gegenulbergestellit.

Hierfur wurden ozonisierte Clarithromycin-Proben eingeengt, in Ethanol aufgenom-
men, und in dieser Form in ein Untersuchungslabor nach Leipzig geschickt. In der
dabei verstrichenen Zeit hat sich ein Teil des Clarithromycins acetalisiert (s.
Abbildung 6-17, Kapitel 6.8). Dieses fuhrt zu einer Abnahme der biologischen Wirk-
samkeit gegenuber dem unveranderten Clarithromycin. Abbildung 9-16 stellt die
Wachstumsinhibierung der Bakterien durch unverandertes Clarithromycin, das aceta-
lisierte Clarythromycin, sowie verschiedene verbleibende Clarithromycinanteile nach
einer Ozonung dar.
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Abbildung 9-16 Wachstumsinhibierung von P. putida durch Clarithromycin (geflllte
Quadrate), acetalisiertes Clarithromycin in Ethanol (ohne Symbole)
und ozonisiertes Clarithromycin (verbliebenes Clarithromycin: 80%
(offene Kreise, 60% gefullte Dreiecke), 40% (geflllte Kreise), 20%
(offene Dreiecke).

Korrigiert man die Daten hinsichtlich der durch die Acetalisierung hervorgerufenen
verringerten Reaktivitat, so ergeben sich die ECsp und ECy5 Werte in Abhangigkeit
des bei der Ozonung verbrauchten Clarithromycins gemafy Abbildung 9-17. Diese
sind ein Mal} fir die Wachstumshemmung. Sie stimmen gut untereinander Uberein,
und ihre Extrapolation auf 100% Clarithromycin Umsatz zeigt, dass nach der Ozo-
nung keine wesentliche biologische Restaktivitat verbleibt.
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Abbildung 9-17 Ozonung von Clarithromycin. Auftragung der relativen EC50/EC25
Werte als Funktion des Clarithromycin-Umsatzes

Die Wirkung der nur sehr geringen strukturellen Veranderungen auf die biologische
Wirksamkeit des Clarithromycins kann auf molekularbiologischer Ebene verstanden
werden. Die Macrolide binden sehr spezifisch an die 50S Untereinheit der Riboso-
men und verhindern dadurch die Proteinsynthese [Gol90, Sch01]. Die Dimethylami-
nogruppe spielt bei der Bindung eine grol3e Rolle. Ihre Umwandlung zum N-Oxid
muss zu einer starken Erniedrigung der Bindungskonstante und damit auch der bio-
logischen Wirksamkeit fiihren. Ahnliches kann auch fiir eine Desmethylierung erwar-
tet werden. In diesem Zusammenhang ist es nicht verwunderlich, dass auch eine
Acetalisierung der Carbonylgruppe zu einer Abnahme der biologischen Wirksamkeit
fuhrt.
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10 Kostenschatzung fur eine grof3technische Ozonbehandlung

Die hier vorgestellte Kostenberechnung ist als grobe Kostenschatzung zu verstehen.
Eine detailliertere Kalkulation soll erst nach halbtechnischen Versuchen im Rahmen
des beantragten Teil 3 des Forschungsvorhabens ,Untersuchungen zum Eintrag und
zur Elimination von gefahrlichen Stoffen in kommunalen Klaranlagen® erfolgen.

Die Kostenschatzung unterteilt sich in drei Teile. Im ersten Teil werden die Investiti-
ons- und Betriebskosten fur die Erzeugung des bendtigten Ozons aus Umgebungs-
luft betrachtet. Im zweiten Teil wird eine Uberschlagige Kostenschatzung fur die bau-
und verfahrenstechnische Umsetzung der Ozonung durchgeflhrt. Im dritten Tell
werden die Gesamtkosten fur eine Ozonbehandlung diskutiert und die Sensitivitat
bezuglich verschiedener Parameter aufgezeigt. Alle Investitionskosten werden dabei
gemal den Leitlinen zur Durchfihrung von Kostenvergleichsrechnungen der LAWA
auf Jahreskosten umgerechnet. Dies erfolgt Uber den Kapitalwiedergewinnungsfaktor
KFAKR:n) zur Umrechnung der Einzelkosten in gleichformige Kostenreihen, bezogen
auf die jeweilige Nutzungsdauer. Voraussetzung ist dabei, dass die Investitionskos-
ten innerhalb eines Jahres getatigt werden. Als Zinssatz wurde ein Wert von 5 % an-
genommen. Zum Vergleich der Kosten fur verschiedene Anlagengrofien erfolgt die
Umrechnung der ermittelten Jahreskosten auf Kosten je gereinigtem m*® Abwasser.

Investitions- und Betriebskosten flir die Erzeuqunq des bendtigten Ozons

Die durchgefihrten Versuche erlauben eine erste Abschatzung sinnvoller Intensita-
ten der Ozonung von Abwasser zur Elimination von organischen Spurenstoffen. Die
Behandlungsintensitat wird dabei durch das spezifische Verhaltnis (zspez) von appli-
zierter Ozonmenge bezogen auf die vorhandene DOC Konzentration beschrieben
(siehe auch Kapitel 8.6). Im Rahmen der Technikumsversuche wurde die notwendige
Ozonmenge innerhalb einer Behandlungszeit von 15 min zur Verfugung gestellt. Fur
eine erste grobe Abschatzung der Kosten fur die grofdtechnische Anwendung der
Ozonung werden drei unterschiedliche zgpe,. berticksichtigt. Auf welches zg,, eine
groldtechnische Anlage letztendlich ausgelegt wird, hangt sowohl von der angestreb-
ten Reinigungsleistung ab (siehe Kapitel 8.6), als auch davon, welcher Anteil des
applizierten Ozons wirklich im Abwasser abreagiert. Fur die halbtechnischen Versu-
che konnte lediglich ein Anteil von ca 60 % der applizierten Ozonmenge fur die Re-
aktionen verbraucht werden. Der Rest trat im Offgas unverbraucht aus, was insbe-
sondere auf die geringe Einblastiefe in der verwendeten Blasensaule (< 1m) zurtck-
zufuhren war. Fur eine grof3technische Umsetzung muss das realistische Ziel sein,
dass die applizierte Ozonmenge nahezu vollstandig abreagieren kann, um einen un-
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notigen Betiebsmittelverbrauch zu vermeiden. Die ausgewahlten zs,e, grenzen, auf
Basis der derzeitigen Kenntnisse und Unsicherheiten, somit auf jeden Fall den Rah-
men flur eine sinnvolle Ozonbehandlung ab.

Als maRgebende DOC-Konzentration wurden 9,5 mg/l angenommen, was dem ubli-
chen Ablaufwert der betrachteten Klaranlagen entspricht. In Tabelle 10-1 sind die
Randbedingungen fur die drei betrachteten zs,e, zusammengestellt.

Tabelle 10-1 Randbedigungen fiir verschiedene zspe;.

Zspez. DOC applizierte
Ozonmenge
[mg Os/mg DOC] [mg/L] [mg Os/m® Abwasser]
0,7 9,5 6,65
1,5 9,5 14,25
3,0 9,5 28,50

In Tabelle 10-2 sind die Investitions- und Betriebskosten fir die Ozonerzeugung flr
verschiedene Abwasserstrome zusammengestellt. Dabei wurden tagliche Abwas-
sermengen zwischen 85.000 m3*d und 385.000 m?®/d berucksichtigt, entsprechend
den im Forschungsvorhaben beprobten Klaranlagen Ddusseldorf-Sid, Koln-
Stammheim und Bottrop. Die hier vorgestellte Kostenberechnung geht vereinfacht
von einem konstanten Abwasserzufluss Uber den Tag aus. Fur die Tageswasser-
menge von 185.000 m*d erfolgte die Kostenrechnung fur die oben erwahnten zgpe,.
von 0,7, 1,5 und 3,0. Fir die Tageswassermengen von 85.000 und 385.000 m3/d
wurde die Kostenrechnung jeweils nur flr ein mittleres zspe,. von 1,5 durchgefihrt.
Zum Vergleich der verschiedenen Berechnungen wurden die Jahreskosten jeweils
auf 1 m® gereinigtes Abwasser bezogen.
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Tabelle 10-2 Jahreskosten fur die Ozonerzeugung

Auslegungsgréfiien Einheit Betrag Betrag *) Betrag Betrag Betrag *)
Mittlerer taglicher Trockenwetterabfluss m3/d 85.000 185.000 185.000 185.000 385.000
Mittlerer stlindlicher Trockenwetterabfluss m®h 3.542 7.708 7.708 7.708 16.042
Mittlerer Jahrestrockenwetterabfluss m®a 31.025.000 | 67.525.000 | 67.525.000 | 67.525.000 | 140.525.000
DOC, Zulauf (Auslegungswert) g/m? 9,5 9,5 9,5 9,5 9,5
CSB Zulauf (Mittelwert) g/m? 28,0 28,0 28,0 28,0 28,0
spezifisches Verhaltnis gO3/gDOC, a/g 15 3,0 15 0,7 15

Investitionskosten

Investition Ozonerzeugung (ohne Gebaude) € 1.500.000 | 3.900.000 2.200.000 1.500.000 3.900.000
Investition PSA (3*216 Nm*h @ 90%) € 600.000 3.700.000 1.000.000 600.000 3.700.000
Summe Investitionskosten € 2.100.000 | 7.600.000 3.200.000 2.100.000 | 7.600.000
Zinssatz % 5 5 5 5 5
Nutzungszeitraum a 12 12 12 12 12
Kapitalwiedergewinnungsfaktor (KFAKR) - 0,11283 0,11283 0,11283 0,11283 0,11283
Jahrliche Kapitalkosten €la 236.943 857.508 361.056 236.943 857.508
Kosten je m3 €/m3 0,008 0,013 0,005 0,004 0,006

Betriebskosten
Instandhaltung

Instandhaltungskosten (2,5% der Investitionskosten) €/a 52.500 190.000 80.000 52.500 190.000
Ozonerzeugung + Eintrag

Ozonbedarf kg/h 50,5 219,7 109,8 51,3 228,6
Ozondosis je m* Abwasser g/m? 14,3 28,5 14,3 6,7 14,3
Ozon inkl. Kiihlung kWh/h 631 2.746 1.373 641 2.857
Ozoneintrag und Austrag KWh/h 50 220 110 51 229
Sauerstoffbedarf (@ 12 Gew.%) Nm?h 282 1.227 614 286 1.277
Sauerstofferzeugung via PSA *) kWh/h 367 614 798 372 639
Energiekosten Strom €/kWh 0,10 0,10 0,10 0,10 0,10
Ozonerzeugung + Eintrag €/h 104,8 357,9 228,1 106,4 372,5
Jahrliche Betriebskosten Ozonerzeugung €/a 917.926 3.135.584 1.997.839 932.325 3.262.702
Jahrliche Betriebskosten gesamt €/a 970.426 3.325.584 2.077.839 984.825 3.452.702
Kosten je m3 €/m3 0,031 0,049 0,031 0,015 0,025
Gesamtkosten

Summe jahrliche Kosten €la 1.207.369 | 4.183.092 2.438.895 1.221.768 4.310.210
Kosten je m3 €/m3 0,039 0,062 0,036 0,018 0,031

Legende: *) Zur Sauerstoffversorgung der groRen Anlagen wurde eine VSA-Anlage gewahlt. Diese hat einen deutlich niedrige-

ren spezifischen Energiebedarf als die sonst gewahlten PSA Anlagen, jedoch typischerweise hohere Investitionskosten

Aus der Kostenberechnung wird deutlich, dass fur die Ozonerzeugung mit spezifi-
schen Kosten von zwischen 1,8 und 6,2 ct/m3 zu rechnen ist. Dabei nehmen die Be-
triebskosten rund 80 % der Gesamtkosten ein.

Kostenrechnungq fiir bau- und verfahrenstechnische Umsetzung

Da bisher so gut wie keine Erfahrungen fur die grof3technische Umsetzung einer
Ozonung zur Elimination von Spurenstoffen aus kommunalen Klaranlagen bestehen,
kann die Kostenschatzung hier nur grob erfolgen. Aus den durchgefuhrten Untersu-
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chungen hat sich gezeigt, dass eine sinnvolle Behandlungszeit im Bereich von 15
min liegen konnte. Fur die Dimensionierung des Reaktors wurde daher eine Aufent-
haltszeit von 30 min bei einem mittleren Trockenwetterabfluss zugrunde gelegt, so
dass auch bei Mischwasserzufluss noch sinnvolle Aufenthaltszeiten realisiert werden
konnen. Zusatzlich besteht verfahrenstechnisch die Mdglichkeit, die Ozongasmenge
geregelt den Zuflussmengen und —frachten anzupassen, und somit wechselnde Auf-
enthaltszeiten zu berucksichtigen. Eine detaillierte Berlcksichtigung von Zulauf-
schwankungen erfolgt fur die hier durchgeflihrte Kostenberechnung zunachst nicht.

Als Reaktorbauform wurde ein Betonbecken in Erdbauweise inkl. Abdeckung zur
Fassung und sicheren Ableitung des unverbrauchten Ozons kalkuliert. Fir den O-
zoneintrag sind grundsatzlich verschiedene Systeme vorstellbar. Neben dem Eintrag
des Ozons Uber ein Bellftungssystem mit entsprechenden Diffusoren kdnnte der
Eintrag auch mit einem Injektorsystem und einer anschliefenden Zwangsvermi-
schung erfolgen. Der Reaktor wiurde dann nur die notwendige Aufenthaltszeit reali-
sieren und keine weiteren Einbauten enthalten. Da die endgultige maschinentechni-
sche und EMSR-technische Ausflihrung fir die GroRtechnik derzeit noch nicht be-
kannt ist, erfolgt eine Berlcksichtigung bei der Kostsenrechnung vorerst tber pau-
schale Ansatze in Abhangigkeit der Baukosten.

Auch hier wurden die ermittelten Kosten auf 1 m? gereinigtes Abwasser bezogen.

Aus Tabelle 10-3 wird deutlich, dass sich die jahrlichen Kosten fir die bau- und ver-
fahrenstechnische Umsetzung inkl. des notwendigen Personals im Bereich von 0,3
ct/m® Abwasser bewegen und damit einen nahezu vernachlassigbaren Anteil an den
Kosten der Ozonbehandlung einnehmen.
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Tabelle 10-3 Jahreskosten fur die bau- und verfahrenstechnische Umsetzung

Einheit Betrag Betrag Betrag
Auslegungsgréilen
Mittlerer taglicher Trockenwetterabfluss m?/d 85.000 185.000 385.000
Mittlerer stiindlicher Trockenwetterabfluss m3h 3.542 7.708 16.042
Mittlerer Jahrestrockenwetterabfluss m3/a 31.025.000 | 67.525.000 | 140.525.000
Aufenthaltszeit h 0,50 0,50 0,50
Investitionskosten
Bautechnik
Betonbecken im Erdreich (einschl. Abdeckung) m? 1.771 3.854 8.021
€/m? 350 350 350
€ 619.792 1.348.958 | 2.807.292
Notwendige Einhausungen pauschal € 100.000 100.000 100.000
Summe Bautechnik € 719.792 1.448.958 | 2.907.292
Maschinentechnik (20 % der Bautechnik)
Eintragssystem, Ozonvernichter, Rohrleitungen, Schieber etc. € 123.958 269.792 561.458
E-MSR Technik (15 % der Bau- und Maschinentechnik) € 111.563 242.813 505.313
Zinssatz (i) [%] 5,0% 5,0% 5,0%
Nutzungszeitraum Bautechnik (n,) [a] 25 25 25
Nutzungszeitraum Maschinentechnik (n,,) [a] 15 15 15
Nutzungszeitraum E-MSR-Technik (n,) [a] 10 10 10
Kapitalwiedergewinnungsfaktor Bautechnik (KFAKR(i;nb)) [1/a] 0,0710 0,0710 0,0710
Kapitalwiedergewinnungsfaktor Maschinentechnik (KFAKR(i;nb)) [1/a] 0,0963 0,0963 0,0963
Kapitalwiedergewinnungsfaktor E-MSR-Technik (KFAKR(i;nb)) [1/a] 0,1295 0,1295 0,1295
Jahrliche Kapitalkosten Bautechnik €/a 51.071 102.807 206.279
Jahrliche Kapitalkosten Maschinentechnik €/a 11.942 25.992 54.092
Jahrliche Kapitalkosten E-MSR-Technik €/a 14.448 31.445 65.440
Summe der jahrlichen Kapitalkosten €/a 77.461 160.245 325.812
Personalkosten Anlagenbetrieb
Bendtigte Mitarbeiterjahre MJ 0,5 0,5 0,5
€MJ 45.000 45.000 45.000
€/a 22.500 22.500 22.500
Gesamtkosten
Summe jahrliche Kosten €/a 99.961 182.745 348.312
Kosten je m3 €/m3 0,003 0,003 0,002

Sensitivitdtsanalyse und Gesamtkostenbetrachtung

Fir eine Abwassermenge von 185.000 m®d wird im Folgenden der Einfluss der
Stromkosten und des gewahlten zs,e, auf die Kosten der Ozonbehandlung verdeut-
licht.

Allen bisherigen Berechnungen lag ein Strompreis von 10 ct/kWh zu Grunde, der
nach Recherche bei verschiedenen Anlagebetreibern derzeit als realistisch angese-
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hen werden kann. In Abbildung 10-1 sind die Gesamtkosten aus Investitions- und
Betriebskosten als Summe aus Tabelle 10-2 und Tabelle 10-3 fur eine Ozonbehand-
lung in Abhangigkeit des Strompreises dargestellt.
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Abbildung 10-1 Abhangigkeit der Gesamtkosten flr eine Ozonbehandlung vom
Strompreis fur zspe,. = 1,5 und Qg = 185.000 m?/d

Bei einem derzeitig Ublichen Strompreis fur den Klaranlagenbetrieb von ca. 10
ct/kWh ergeben sich Gesamtkosten fir die Ozonbehandlung von ca. 4 ct/m? gereinig-
tes Abwasser. Bei Strompreisen von 7 ct/m?, die vereinzelt fur sehr grol3e Klaranla-
gen realistisch sein kdnnen, lassen sich die Kosten bereits auf 3 Ct/m?® senken. Die
Kostenfunktion besitzt somit mit der Steigung von ca. 0,3 eine hohe Sensitivitat fur
die Entwicklung des Strompreises.

Ein weiterer Parameter, der annahernd linear die Kosten der Ozonbehandlung beein-
flusst, ist das notwendige zspe,’ da er direkt die bendtigte Ozonmengen verandert.
FUr einen Strompreis von 10 ct/kWh und eine Abwassermengen von 185.000 m3/d
wird daher der Einfluss des zsye, in Abbildung 10-2 verdeutlicht. Dass die enstehende
Kostenfunktion nicht vollstandig linear verlauft, l1asst sich mit der stufenweisen Inves-
titionsernohung fur leistungsstarkere Ozongeneratoren bei steigendem zgpe, erklaren.
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Abbildung 10-2 Abhangigkeit der Gesamtkosten fur eine Ozonbehandlug vom zgpe,.
mit 10 ct/kWh und Qq = 185.000 m3/d

Es ergibt sich eine deutliche Kostenbeeinflussung der Ozonbehandlung in Abhangig-
keit von zspe,. und somit entsprechend den Erlauterungen in Kapitel 8.6 vom jeweili-
gen Reinigungsziel.

Die Gesamtkosten fur eine Ozonbehandlung liegen bei einem Strompreis von 10
ct/kWh je nach Reinigungsziel zwischen 2 und 6 ct je m?® gereinigtem Abwasser. Bei
Annahme der derzeitigen Gebulhren fur Verbraucher von 1 - 3 € je m®* Schmutzwas-
ser, ergeben sich somit zusatzliche Kosten von 1 bis 6 %.

Bei der Bewertung der Kosten ist anzumerken, dass durch die betriebliche und be-
hordliche Uberwachung der Reinigungsleistung der Ozonbehandlung ggf. weitere
Kosten anfallen kénnen. Derzeit ist noch nicht entschieden, ob eine spatere Uberwa-
chung anhand von Spurenstoffen erfolgt, was hohe Uberwachungskosten zur Folge
hatten, oder eine vereinfachte Uberwachung anhand behérdlich anerkannter neuer
oder bekannter Summenparameter erfolgen kann.

Ein mdgliches Einsparpotenzial infolge reduzierter CSB-Ablaufwerte hinsichtlich der
Abwasserabgabe wurde ebenfalls nicht berucksichtigt.
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11 Zusammenfassung und Ausblick

11.1 Ergebnis der Reinwasserversuche

Anhand von Reinwasserversuchen wurden fur verschiedene Verbindungen detaillier-
te Untersuchungen bezlglich der Reaktivitdt gegenlber Ozon (Geschwindigkeits-
konstanten) und maglicher Abbauprodukte durchgefihrt. Die Auswahl der Verbin-
dungen erfolgte dabei entweder auf Grund ihrer interessanten chemischen Struktur
oder einer bisher sehr mangelhaften Datenlage bezlglich ihrer Reaktivitat gegenuber
Ozon.

Eine Zusammenstellung der ermittelten Geschwindigkeitskonstanten findet sich in
Tabelle 6-7 in Kapitel 6.17.

Als ein typischer Vertreter der Macrolidantibiotika wurde Clarithromycin naher unter-
sucht. Es zeigte sich, dass das bei der Ozonung entstehende Hauptprodukt das
strukturell nur geringfligig veranderte Clarithromycin-N-oxid ist. Durch einen Wachs-
tumshemmtest fur Bakterien konnte jedoch nachgewiesen werden, dass bereits die-
se geringe strukturelle Veranderung die biologische Wirksamkeit eliminiert. Der durch
andere Experimente gestltzte Reaktionsmechanismus erlaubt, die Ergebnisse auf
andere Macrolide zu Ubertragen.

Bei der Ozonung von Metoprolol, einem typischen Vertreter der Betablocker, konnten
zwei Abbauprodukte detektiert werden. Die Abbauprodukte reagieren zwar mit Ozon
langsamer als das Ausgangsprodukt, jedoch kann auch fir die entstehenden Abbau-
produkte noch von einer guten Reaktivitat gegenuber Ozon ausgegangen werden.
Somit ist auch fur die Abbauprodukte von einer weitergehenden Elimination bei der
Ozonung auszugehen.

Weitere Untersuchungen wurden fur die chlorhaltigen Verbindungen Diclofenac, Clo-
fibrinsdure und Triclosan durchgefuhrt. Als Abbauprodukte entstehen zum Teil phe-
nolische Verbindungen, fur die von einem weiteren Abbau durch Ozon auszugehen
ist. Jedoch konnten nur 5-35 % der enthaltenen Chloratome als Chlorid detektiert
werden, so dass vom Verbleib chlorierter Restverbindungen auszugehen ist. Der
weitere Abbau und die Toxizitat dieser Verbindungen konnte bisher nicht analysiert
werden.

Fir die wichtigsten Vertreter der Zinnorganika Tri-, Di- und Monobutylzinn (TBT,
DBT, MBT), konnte nachgewiesen werden, dass jeweils ein Abbau zur Verbindung
mit geringerer Butylgruppenanzahl stattfindet (Abbau von TBT zu DBT zu MBT).
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Auch wenn DBT und MBT langsamer mit Ozon reagieren als TBT, erfolgt auf Grund
der verminderten toxikologischen Relevanz der entstehenden Produkte eine deutli-
che Senkung des Umweltrisikos durch die Ozonung.

11.2 Einflisse der Abwassermatrix auf die Ozonung

Die Analytik der Abwasser verschiedener Klaranlagen mit Hilfe der Gelpermeati-
onschromatographie bestatigte die Vermutung, dass die Zusammensetzung der Ab-
wasser Schwankungen unterworfen ist. Als Komponenten der Abwasser wurden mit
den verfligbaren instrumentellen Moéglichkeiten ausschlieRlich polymere Bestandteile
nachgewiesen. Die wechselnde Zusammensetzung des Abwassers von Anlage zu
Anlage und von Tag zu Tag fuhrte nicht zu Stérungen bei der Ozonung des Abwas-
sers. Die Ozonung erfolgte immer nach dem gleichen Mechanismus. Die polymeren
Bestandteile wurden teilweise abgebaut, was sich in der Abnahme der molaren Mas-
sen zeigte. Bei diesem Abbau wurden aber keine niedermolekularen Bruchstlicke
gebildet, die zu madglichen toxischen Produkten fuhren kdénnten. Der Abbau der Po-
lymere fuhrte hingegen zu einer Verringerung des DOC-Wertes, was auf einen voll-
standigen Abbau der organischen niedermolekularen Bestandteile hinweist.

11.3 Ergebnisse der Untersuchungen an realen Abwéassern

Anhand von Semi-Batchversuchen mit realem Abwasser aus den Klarlaufen der
Klarwerke Dusseldorf, Koln und Bottrop konnte das Eliminationsverhalten der Spu-
renstoffe detailliert untersucht werden. Ausserdem wurde die Entwicklung der Sum-
menparameter DOC, CSB und BSBs wahrend der Ozonung verfolgt.

Um eine Vergleichbarkeit der erzielten Ergebnisse aus den verschiedenen Messblo-
cken und unterschiedlichen Klarwerken zu erméoglichen —-DOC, bzw. CSB Konzentra-
tionen im Abwasser schwanken - wurde die spezifische Ozonzehrung eingefihrt. Die
spezifische Ozonzehrung ergibt sich in mg Ozonzehrung pro mg Anfangsgehalt an
DOC (vgl. Gleichung 8-1).

11.3.1 Entwicklung der Summenparameter DOC, CSB und BSBs

Eine Mineralisierung der Wasserinhaltstoffe wahrend der Ozonung konnte fir die
eingesetzte Ozonmenge kaum festgestellt werden. Mit einem Zgpe, von 2 mg/mg wer-
den etwa 7,4 % des DOC mineralisiert. Vielmehr findet eine chemische Umwandlung
der Stoffe statt. So sinkt der CSB beispielsweise bei einem Zs,e, von 0,7 mg/mg um
ca. 7 bis 10 % und mit einem Zspe; von 1,5 mg/mg um 18 % (vgl. Abbildung 8-2).
Wahrend dessen steigt der BSB von 2,5 mg/L auf 4 mg/L (vgl. Abbildung 8-3).
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Daraus ergibt sich eine geringe aber messbar verbesserte biologische Abbaubarkeit
der Stoffe nach einer oxidativen Behandlung mit Ozon.

11.3.2 Elimination der im Abwasser befindlichen Spurenstoffe mit Ozon

Es konnte gezeigt werden, dass sowohl der DOC, bzw. CSB, als auch die applizierte
Ozondosis Einfluss auf den Spurenstoffabbau haben. Zur Vergleichbarkeit der Er-
gebnisse wurde auch hier die spezifische Ozonzehrung eingefuhrt.

Es kann gezeigt werde, dass fur Verbindungen mit hoher Reaktionsgeschwindig-
keitskonstanten von k(O3)~1x10° M's™ bis k(O3)~3x10°> M's™ mit einem Zgpe, von
0,8 mg/mg ein Abbau zwischen 80 und 99 % erreicht wird. Hierzu zahlen beispiels-
weise die Pharmaka Diclofenac und Carbamazepin, die Industriechemikalien
Bisphenol A und Nonylphenol und das Personal Care Produkt Triclosan.

Verbindungen die mit einem k(O3) von etwa 600 M™'s™ (Abbildung 8-30) bis 140 M"s”
! (Abbildung 8-31) mit Ozon reagieren, kdnnen mit einem Zspez VON ca. 1,6 vollstandig
eliminiert werden. Hier sind beispielhaft Atenolol, Bezafibrat und Galaxolid (HHCB)
Zu nennen.

Fir Spurenstoffe mit Geschwindigkeitskonstanten kleiner 20 M™'s™ werden dann
noch hdhere spezifische Ozonzehrungsraten von 2,3 notwendig um einen Abbau
grofder 90 % zu erzielen. Diese waren Clofibrinsaure, lopamidol, lomeprol, sowie To-
nalid (AHTN).

Sinkt die Reaktivitat der Verbindungen mit Ozon weiter, ist ein vollstandiger Abbau
im untersuchten Bereich bis 2,3 mg/mg nicht mehr mdglich. So baut sich die Ami-
dotrizoesaure und auch TDCP nur noch bis zu maximal 50 bis 60 % ab.

114 Risikobewertung

Zur Bewertung der Relevanz der Ablaufkonzentrationen der verschiedenen Spuren-
stoffe wurde anhand einer Literatur- und Datenbankrecherche flr jeden der unter-
suchten Stoffe ein Zielwert fir das Gewasser ermittelt. Dabei wurden sowohl beste-
hende gesetzliche Qualitatsziele oder Zielvorgaben berucksichtigt, aber auch aktuel-
le 6kotoxikologische Daten. Der Vergleich der Klaranlagenablaufkonzentrationen vor
und nach einer Ozonbehandlung machte deutlich, dass sich der Risikoquotient, ge-
bildet aus Ablaufkonzentration und Zielwert mit der Ozonung durchschnittlich um den
Faktor 17 senken lasst. Dabei wird fur viele Stoffe, insbesondere fur die Pharmaka,
mit der Ozonung bereits die Bestimmungegrenze erreicht, so dass der reale Risiko-
quotient durchaus noch unterhalb des rechnerischen liegen kann. Keine signifikante
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Verbesserung der Risikoquotienten durch die Ozonbehandlung ergab sich jedoch flr
das Rontgenkontrastmittel Amidotrizoesaure sowie die chlorierten Organophosphate
TCEP und TDCP.

Neben der Einzelstoffbetrachtung, die jeweils nur die Wirkung eines Stoffes auf die
getesteten Organismen berlcksichtigt, wurde anhand zweier rechnerischer Beispiele
auch die additive Wirkung eines Substanzgemisches verdeutlicht. So entsteht die
estrogene Wirkung von Abwasser aus der Summe der Effekte der naturlichen und
synthetischen Estrogene aber auch durch die xenoestrogenen Industriechemikalien
wie Bisphenol A oder der Alkylphenole. Dabei unterscheiden sich die Anteile der
Substanzgruppen an der estrogenen Wirkung deutlich je nach betrachtetem Testor-
ganismus (im Beispiel Schnecke und Fisch). Auch fur die Betablocker, die zahlreich
im Abwasser nachweisbar sind, erhéht sich die Uberschreitung der Wirkkonzentrati-
onen gegenuber einer Einzelstoffbetrachtung infolge der additiven Wirkung. Durch
die Ozonung wird der Risikoquotient um ca. das 20fache gesenkt und somit die
Wirkkonzentration durch die verbleibenden Betablocker nicht mehr Gberschritten.

Zuletzt wurde das Abwassser vor und nach der Ozonung anhand verschiedener
Summenparameter bewertet. Dabei wurden der YES- und YAS-Assay angewendet,
welche die gesamte estrogene und androgene Wirkung einer Probe reprasentieren.
Desweiteren wurden biologische Tests bezuglich Mutagenitat und Zytotoxizitat
durchgefuhrt und mit dem Leuchtbakterien- und Daphnientest kamen auch zwei
Tests bezlglich akuter Toxizitdt zum Einsatz. Die Ergebnisse zeigten bezlglich der
Estrogenitat einen deutlichen Rickgang mit der Ozonbehandlung. Die androgene
Wirkung konnte unter den angewendeten Ozonungsbedingungen weder deutlich re-
duziert werden noch zeigte sich ein bedeutender Anstieg wahrend der Ozonung.
Vielmehr wurde das komplexe Zusammenspiel verschiedener Verbindungen mit ent-
gegengesetzer Wirkung im Abwasser deutlich, was bezulglich der Androgenitat weite-
ren Forschungsbedarf aufzeigte.

Mutagene oder akuttoxische Wirkungen traten weder in den unbehandelten noch in
den ozonierten Proben auf. Eine zytotoxische Wirkung, die nur in einer Abwasser-
probe auftrat, wurde duch die Ozonung nicht verandert.

Zusammenfassend bleibt somit festzuhalten, dass bezuglich der Uberwiegenden Zahl
an Untersuchungsparameter, d. h. Einzelstoffe und Summenparameter, eine deutli-
che Verbesserung der Ablaufqualitat durch die Ozonung erreicht werden konnte. Fur
einige wenige Paramter bringt die Ozonung keine Veranderung. Eine Verschlechte-
rung ist fur keinen der untersuchten Parameter nachzuweisen.
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11.5 Kostenschéatzung

Anhand der durchgefihrten Untersuchungen wurde eine erste grobe Kostenschat-
zung fur eine grofdtechnische Umsetzung einer Ozonbehandlung kommunaler Ab-
wasser durchgefihrt. Die Kostenschatzung ergab, dass ca. 80 % der anfallenden
Jahreskosten in Form von Energiekosten (Strom) fur die Ozonerzeugung anfallen.
Die Investitionskosten fur Bau-, Maschinen- und EMSR-Technik spielen somit nur
eine untergeordnete Rolle.

Fir die momentan realistischen Stromkosten von 10 ct/kWh ergeben sich je nach
angestrebtem Reinigungsziel Kosten von 2-6 ct/m® gereinigtem Abwasser. Bezogen
auf die derzeitigen Abwassergebuhren der Verbraucher von 1 bis 3 €/m* Schmutz-
wasser ergeben sich somit zusatzliche Kosten fur eine Ozonbehandlung von 1 - 6 %.

Zum jetzigen Zeitpunkt sind jedoch noch nicht alle verfahrenstechnischen Details flr
eine grof3technische Umsetzung bekannt, sowie die Form der betrieblichen und be-
hordlichen Uberwachung ungeklart. Die Kostenermittlung kann somit noch nicht end-
gultig sein.
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13 Anhang

13.1

Anhang zu Kapitel 6.4.2 (Bestimmung der Reaktionsgeschwindig-

keitskonstante k(O3) fur die Reaktion von polyzyklischen Mo-
schusverbindungen mit Ozon)

13.1.1

Autosampler:
Injektor:

Gaschromatograph:

Saule:

Injektor:
Injektionsmenge:
Tragergas:

Fluss:
Mess-Programm:

Mode:

Massenspektrometer:

lonisierung:
Geratesteuerung
und Auswertung:

Technische Daten des GC/MS

AS 2000 (Fa. Thermo Finnigan; Egelsbach; Deutschland)

BEST PTV-Injektor (Fa. Thermo Finnigan; Egelsbach; Deutsch-
land)

Thermoquest Trace 2000 (Fa. Thermo Finnigan; Egelsbach;
Deutschland)

30 m Lange; 0,25 mm Innendurchmesser; 0,25 um HP5
PTV

1l

Helium 5.0

1,5 mL/min

60°C (0,5 min) — 22,5°C/min — 162°C — 4°C/min — 202°C —
20°C/min — 300°C (2,1min)

SIM

Quadrupolmassenspektrometer Trace MS (Fa. Thermo Finni-
gan; Egelsbach; Deutschland)

El; 70 eV

XcaliburTM V.1.30
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13.1.2 Relativer Fehler und Wiederfindung der HHCB-Analytik
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Abbildung 13-1 Relativer Fehler und Wiederfindung der HHCB-Analytik
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13.1.3 Relativer Fehler und Wiederfindung der AHTN-Analytik
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Abbildung 13-2 Relativer Fehler und Wiederfindung der AHTN-Analytik
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