brschungszenfrum Leipzig-Halle GmbH

§ g

UEZ-Umwaltinras!

UFLBericht

UFZ-Bericht « UFZ-Bericht « UFZ-Bericht » UFZ-Bericht

Nr. 24/1996 Dissertation

Geschwindigkeitslimitierende
EinfluBgroBen beim mikrobiellen
Schadstoffabbau

in phenolischen Deponiewdssern

Frank Eismann

\ (il

ISSN (0948-9452



Geschwindigkeitslimitierende Einflufgréfien beim mikrobiellen
Schadstoffabbau in phenolischen Deponiewiissern

vorgelegt von
Diplom-Ingenieur
Frank Eismann

Vom Fachbereich Verfahrenstechnik, Umwelttechnik und
Werkstoffwissenschaften
der Technischen Universitit Berlin
zur Erlangung des akademischen Grades

Doktor-Ingenieur
- Dr.-Ing. -

genehmigte Dissertation

Berichter: Prof. Dr. rer. nat. Ulrich Stottmeister
Prof. Dr.-Ing. Udo Wiesmann

Tag der wissenschaftlichen Aussprache: 10. Juli 1996

Berlin 1996

D 83



INHALTSVERZEICHNIS

VERZEICHNIS DER ABKURZUNGEN UND SYMBOLE
1. EINLEITUNG

2. KENNTNISSTAND ZUR GESCHWINDIGKEITSLIMITATION
MIKROBIELLER ABBAUPROZESSE

2.1. Biochemie des aeroben Arornaténabbaus
2.2. Biochemie des anaeroben Aromatenabbaus

2.3. Geschwindigkeitslimitierende Einfliisse beim mikrobiellen Abbau von
Schadstoffen

2.3.1. Die Konzentration inhibierender Verbindungen

2.3.1.1. Aligemeines
2.3.1.2. Monomere phenolische Verbindungen
2.3.1.3. Autoxidationsprodukte phenolischer Verbindungen

2.3.2. Temperatur

2.3.2.1. TemperatureinfluB auf biochemische Reaktionen

2.3.2.2. Die metabolische Geschwindigkeitskompensation als
Mechanismus zur Adaptation an die Umgebungstemperatur

2.3.2.3. Temperatureinflul} auf die inhibitorische Wirkung
toxischer Substanzen

2.4. Ableitung der Zielstellung

Seite

12

12

14

18



3. MATERIAL UND METHODEN

3.1. Préparation und MolekiilgroBenfraktionierung von phenolischen
Autoxidationsprodukten

3.1.1. Praparation
3.1.2. Fraktionierung phenolischer Autoxidationsprodukte mittels
Ultrafiltration und Dialyse

3.2. Gewinnung von Anreicherungskulturen

3.2.1. Gewinnung von phenol- und acetatabbauenden Kulturen unter
methanogenen Bedingungen

3.2.1.1. Inoculum
3.2.1.2. Néhrmedium
3.1.2.3. Kultivierungsbedingungen

3.2.2. Gewinnung von Kulturen zum Abbau phenolischer
Autoxidationsprodukte

3.2.2.1. Inoculum
3.2.2.2. Nahrmedium
3.2.2.3. Kultivierungsbedingungen

3.2.3. Gewinnung von Kulturen zur anaeroben Behandlung von
Schwelvollertwasser

3.23.1. Inoculum
3.2.3.2. Nihrmedium
3.23.3. Kultivierungsbedingungen

3.2.4. Gewinnung von Kulturen fiir Untersuchungen zum Zusammenwirken

hoher Konzentrationen toxischer Verbindungen und niedriger

Temperaturen

3.2.4.1. Inocula
3.2.4.2. Nihrmedien

38

38

38

38

39

39

39

40

40

41

41

42

42

43

43

43
44

44

44
44



3.2.4.3. Kultivierungsbedingungen
3.3. Beschreibung der experimentellen Arbeiten

3.3.1. Untersuchungen zur inhibierenden Wirkung phenolischer
Autoxidationsprodukte gegeniiber dem Phenol- und
Acetatabbau unter methanogenen Bedingungen

3.3.2. Experimente zum Abbau phenolischer Autoxidationsprodukte

3.3.3. Untersuchung zur anaeroben Behandiung von Wasserproben der
Schwelwasserdeponie Schwelvollert

3.3.3.1. Bestimmung biologischer Aktivitaten in Wasser- und
Sedimentproben des Schwelvollertsees

3.3.3.2. Biologisch anaerobe Behandlung von Schwelvollertwasser
unter Zugabe verschiedener Elektronenakzeptoren

3.3.3.3. Methanogene Fermentierbarkeit und Toxizitat von
Schwelvollerttiefenwasser nach physiko-chemischer
Vorbehandlung

3.3.4. Untersuchungen zum Zusammenwirken hoher Konzentrationen
toxischer Verbindungen und niedriger Temperaturen (Temperatur-
Inhibierungs-Beziehungen) beim mikrobiellen Phenolabbau

3.3.4.1. Phenolabbaukinetik bei verschiedenen
Substratkonzentrationen und Temperaturen

3.3.4.2. Beeinflussung der Phenolabbaukinetik durch Nickel bei
verschiedenen Temperaturen

3.4. Analytische Methoden
3.4.1. Methoden der Biomassebestimmung
3.4.1.1. Trubungsmessung
3.4.1.2. Bestimmung der Proteinkonzentration

3.4.1.3. Bestimmung der Biologischen Trockensubstanz

3.4.2. Aufnahme von UV-/VIS-Spektren
3.4.3. Bestimmung der Farbintensitit phenolischer Autoxidationsprodukte

45

45

45
47

48

48

49

49

51

51

52

53

53

53

53

54

54
55



3.4.4. Kolorimetrische Bestimmung von Phenol

3.4.5. Bestimmung des DOC und des DIC

3.4.6. Bestimmung des Biogasvolumens

3.4.7. Gaschromatographische Bestimmung des Methananteils im Biogas

3.4.8. HPLC-Analyse von Phenol, Kresolen und Xylenolen im
Schwelvollertwasser

3.4.9. HPLC-Analyse von Phenol in phenolischen Autoxidationslésungen

3.4.10. Bestimmung der Nitrat- und Sulfationen mittels
Ionenchromatographie '

3.4.11. Bestimmung von Acetat in phenolischen Autoxidationslésungen

4. ERGEBNISSE

4.1.

42,

4.3,

Das inhibitorische Potential phenolischer Autoxidationsprodukte auf den
Acetat- und Phenolabbau unter methanogenen Bedingungen

4.1.1. Autoxidation phenolischer Verbindungen )

4.1.2. Wiederfindung der Referenzsubstrate Acetat und Phenol in
Gegenwart phenolischer Autoxidationsprodukte

4.1.3. Inhibierung des Acetat- und Phenolabbaus unter methanogenen
Bedingungen durch phenolische Autoxidationsprodukte aus
singuldren Ausgangsstoffen

4.1.4. Inhibierung des Acetat- und Phenolabbaus unter methanogenen
Bedingungen durch Autoxidationsprodukte eines dquimolaren
Brenzkatechin-/Resorcin-Gemisches

4.1.5. Reversibilitdt der Inhibierung

4.1.6. Die Rolle der MolekiilgroBe fiir das inhibitorische Potential
phenolischer Autoxidationsprodukte

4.1.7. Inhibierung einzelner Stoffiwechselschritte beim anaeroben
Phenolmetabolismus durch phenolische Autoxidationsprodukte

Mikrobielle Abbaubarkeit phenolischer Autoxidationsprodukte
Untersuchungen zur anaeroben Behandlung von Schwelvollertwasser

4.3.1. Aktivititen anaerober Mikroorganismen in der Schwelwasserdeponie
Vollert-Siid

55
56
56
57

57
58

59
59

60

60

60

69

77

80

82

85

89

98

98



432,

433,

Anaerobe Semi-batch-Behandlung von Schwelvollert-Tiefenwasser
in Gegenwart verschiedener Eiektronenakzeptoren

Toxizit4t und Fermentierbarkeit von Schwelvollertwasser unter
methanogenen Bedingungen nach physiko-chemischer
Vorbehandlung

4.4, Temperatur-Inhibierungs-Beziechungen

4.4.1.

4.42.

4.4.3.

Die Inhibierung des Phenolabbaus durch Nickel in Abhéingigkeit
von der Temperatur

Substrathemmung beim Phenolabbau in Abhéngigkeit von der
Temperatur

Temperatursensitivitdt des Abbaus von Phenol bei
Nickelinhibierung bzw. Substrathemmung

5. DISKUSSION

5.1. Wirkung und Verhalten phenolischer Autoxidationsprodukte in
mikrobiellen Systemen

511
5.2
5.1:3.

Das inhibitorische Potential phenolischer Autoxidationsprodukte
Die Persistenz phenolischer Autoxidationsprodukte

Die Problematik der analytischen Erfassung von
Transformationsreaktionen an phenolischen
Autoxidationsprodukten

5.2. Praktische Konsequenzen der Temperaturabhiingigkeit von
Inhibierungsprozessen

5.2.1.

522

5.2:3.

524,

Bedeutung der positiven Temperatur-Inhibierungs-Korrelation bei
der Substrathemmung des Schadstoffabbaus fiir
Selbstreinigungsprozesse in kontaminierten Habitaten

Die Giiltigkeit der ARRHENIUS-Beziehung fiir biochemische
Reaktionen

Konsequenzen der Temperatur-Inhibierungs-Zusammenhinge fiir
die Bewertung mikrobieller Aktivititsdaten

Die Doppelrolle des EinfluBfaktors Temperatur in biologischen
Abwasserreinigungsaniagen

109

112

113

117

125

131

131

131
134

137

139

139

140

141

142



5.2.5. Aspekte bei der mathematischen Beschreibung von Temperatur-

Inhibierungs-Beziehungen 144

5.3. Konsequenzen und Ausblick 145

6. ZUSAMMENFASSUNG 148
LITERATURVERZEICHNIS 150
DANKSAGUNG 169
SELBSTANDIGKEITSERKLARUNG 170
LEBENSLAUF 171



Verzeichnis der GroBen und Abkiirzungen und Indizees

GrolBien:

A ARRHENIUS-Konstante

d Durchmesser

DIC dissolved inorganic carbon (Konzentration an geléstem anorganischen
Kohlenstoff)

DOC dissolved organic carbon (Konzentration angeléstem organischen
Kohlenstoff)

Ea Aktivierungsenergie

I Inhibitorkonzentration

KBE koloniebildende Einheiten

K; Inhibierungskonstante

Kg Halbsittigungskonstante

n Inhibierungsgrad
ideale Gaskonstante

S Substratkonzentration

Sp Substratanfangskonzentration

T Temperatur

t Zeit

U Umsatz

v Reaktionsgeschwindigkeit

Vit maximale Reaktionsgeschwindigkeit

X Biomassekonzentration

Abkiirzungen:

BTS Biologische Trockensubstanz

E Extinktion

m- meta

0- ortho

p- para

p.A. pro Analysi

Vol-% Volumenprozent

W Wiederfindungsrate



Indizees:

exp experimentell
sim simuliert
0d MeBwert am Tag des Versuchsbeginns



1. Einleitung

Phenolische Verbindungen stellen Hauptkontaminanten in einem breiten Spektrum industriel-
ler Abwasser dar, wie sie beispielsweise bei der Kohleveredlung, der Erdélverarbeitung, in der
Papierindustrie und bei der Gewinnung pflanzlicher Rohstoffe entstehen. Im ostdeutschen
Raum sowie in einigen Lindern Osteuropas fithrte vor allem die jahrzehntelange Nutzung der
Braunkohie als fossiler Energietrdger und Ausgangsstoff fiir chemische Synthesen bei ihrer
Veredlung durch Vergasungs-, Verkokungs-, Schwelungs- und Verfliissigungsprozesse zum
Anfall groBer Mengen hochbelasteter phenolischer Abwisser. Wichtige Inhaltsstoffe dieser
Abwisser sind neben phenolischen Komponenten auch Fettsduren und Ammoniumstickstoff.
Wahrend in Steinkohlepyrolyseabwissern Phenol als Hauptkontaminant dominiert, sind in
Braunkohlepyrolyseabwissern auch hohe Konzentrationen mehrfach hydroxylierter Phenole
wie Brenzkatechin und Resorcin zu finden.

In der Vergangenheit wurden diese Abwiisser haufig unbehandelt in Vorfluter oder Tagebau-
restlocher eingeleitet oder in unterirdische Gesteinsschichten verpreBt, stellen heute ein
betrichtliches Altlastenpotential besonders in den Regionen mit ehemaliger braunkohieverar-
beitender Industrie dar (BERGMANN, 1993; KUSCHK et al., 1994) und haben hiufig zu
betrachtlichen Verunreinigungen von Béden und Grundwasserleitern gefiihrt.

Zur Reinigung von phenolischen Abwissern stehen physikalisch-chemische und biologische
Methoden zur Verfligung. Besondere Beachtung finden in letzter Zeit die mikrobiell
anaeroben Methoden (KUSCHK, 1991). Von den  typischen Inhaltsstoffen von
Kohlepyrolyseabwissern gelten besonders die als anaerob relativ leicht abbaubar, die den
Hauptanteil der organischen Belastung ausmachen wie Phenol und mehrfach hydroxylierte
Phenole sowie Kresole (BLUM et al, 1986). Dabei wird eine Kombination aus
Aktivkohleeinsatz und biologischem Prozel als besonders vielversprechend diskutiert
(FEDORAK et al, 1985, FEDORAK und HRUDEY, 1986, FOX et al, 1988;
KINDZIERSKI et al., 1992). Die Realisierung dieser Verfahren, die bisher zumindest im
Labor- und TechnikumsmaBstab belegt ist, erfolgt meist in anaeroben Aktivkohlefestbett-
oder -wirbelbettreaktoren (FOX et al., 1990; NAKHLA et al, 1990; NAKHLA und
SUIDAN, 1992; FOX und SUIDAN, 1993).

Anaerobprozesse weisen gegeniiber aeroben Abwasserreinigungsmethoden einige Vorziige
auf, die unter bestimmten Bedingungen ihre Nachteile (lange Generationszeiten, unter Um-
standen aufiretende ProzeBinstabilititen) ausgleichen kénnen. Bei anaeroben Abbauprozessen
werden im Durchschnitt iiber 90 % des organischen Kohlenstoffs der Kontaminanten zu
Kohlendioxid und Methan metabolisiert; weniger als 10 % werden in die bakterielle Biomasse
eingebaut. Dies fiihrt im Vergleich zu den Aerobprozessen zu einer deutlich verminderten
Schlammproduktion. Besonders beim anaeroben Abbau stark belasteter Abwisser fallen



groBe Mengen Methan an, das zumindest lokal begrenzt zur Abdeckung des Energiebedarfes
beitragen kann. Der zur Realisierung von Anaerobprozessen erforderliche Energieeintrag
beschrénkt sich im wesentlichen auf Aufwendungen zur Forderung und gegebenenfalls Auf
heizung der Medien. Im Hinblick auf die Behandlung von phenolischen Wissern weisen
Anaerobprozesse weiterhin den Vorteil auf, da eine Autoxidation phenolischer Inhaltsstoffe
vermieden wird. Dies ist von besonderer Bedeutung, da gerade mehrfach hydroxylierte
Phenole leicht zur Autoxidation und zur Bildung hochmolekularer persistenter Strukturen
neigen.

Bedingt durch den Riickgang der Industrieproduktion im ostdeutschen Raum wihrend der
letzten Jahre spielt gegenwirtig die Behandlung frisch anfallender phenolischer Abwisser in
diesen Regionen keine Rolle. Demgegeniiber ist hier besonders die Altlastenproblematik von
Relevanz. Unter diesem Gesichtspunkt ist auch aus okologischer Sicht das Leistungspotential
anaerober Mikroorganismenpopulationen beim Abbau von Verbindungen, die durch
industrielle Prozesse entstanden sind und bereits in die Umwelt gelangten, von besonderem
Interesse. Hiufig reichern sich solche Verbindungen in Bereichen an, die von Natur aus
sauerstofffrei sind wie FluBsedimente oder Grundwasserleiter. Hinzu kommt die stark
sauerstoffzehrende Wirkung einer Reihe von phenolischen Verbindungen, so daB selbst in
offenen Tagebaurestlochern, in denen phenolische Wisser gelagert werden, sich nach kurzer
Zeit anaerobe Verhiltnisse auch in den oberflichennahen Bereichen einstellen. In diesen
Fallen sind die Voraussetzungen fiir biologisch aerobe Abbauprozesse nicht vorhanden, so
daB das Selbstreinigungspotential solcher Habitate ausschlieBlich von der Leistungsfahigkeit
der standorteigenen anaeroben Mikroorganismen abhangt.

Ein Beispiel fiir einen solchen Fall bildet die Schwelwasserdeponie Vollert-Siid im Landkreis
Weillenfels (Sachsen-Anhalt). Uber Jahrzehnte hinweg wurden die Abwasser der Schwelerei
Deuben hier in ein Tagebaurestloch eingeleitet. Der so entstandene See umfaBt auf einer
Oberfliche von 9 Hektar ein Abwasservolumen von 2 Mio. m3 Das Wasser
("Schwelvollertwasser") ist von dunkelbrauner Farbung (Sichttiefe ca. 3 cm) und zeigt eine
stabile Schichtung (Tabelle 1). Ein bis zwei Drittel der organischen Belastung resultieren aus
hohermolekularen Verbindungen, wobei Ultrafiltrationsuntersuchungen zeigten, dafB3 es sich
hierbei um ein sehr breites MolekiilgroBenspektrum von einigen hundert Dalton bis hin zu
Strukturen im kolloidal gelésten und partikuliren Bereich (>0,3 um) handelt. Hinsichtlich der
Entstehung dieser Verbindungen wird angenommen. daB niedermolekulare phenolische Ver-
bindungen durch Luftkontakt zu makromolekularen huminartigen Strukturen polymerisierten.
Im Leuchtbakterentest wurde eine starke Beeintrachtigung der biologischen Aktivitit der
Testorganismen durch Schwelvollertwasser nachgewiesen, die eine Abhéngigkeit von der
Seetiefe erkennen 14Bt. Die toxische Wirkung war im Tiefenwasser mehr als doppelt so hoch
wie im Oberflachenwasser. Die Toxizit4t von Tiefenwasser gegenuber Photobakterium phos-
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phoreum wurde mit einem EC 50-Wert von 13,5 ml/l angegeben (WIESSNER et al., 1993;
BECKER et al., 1994).

Tabelle 1. Ausgewshlte Analysendaten des Schwelvollertwassers in Abhingigkeit von der
Probenahmetiefe (WIESSNER et al., 1993).

wasserdampf-
Tiefe fliichtige NHy4-N CSB
(m) Phenole (mg/l) (mg/l)
(mg/l)
0 7 79 964
5 23 85 980
10 86 134 350
15 202 221 2200
20 228 239 2290
24 219 250 2245

Diese Ergebnisse konnen im Zusammenhang gesehen werden mit stark abnehmenden Lebend-
zellzahlen bei zunehmender Seetiefe, wobei jedoch auch andere Einfliisse wie niedrige Tem-
peratur, mangelnde Sauerstoffversorgung und ungeniigende Zirkulation in der Tiefe eine
Rolle spielen. Im Oberflichenwasser wurden 100 KBE/ml ermittelt, im Tiefenwasser nur 104
KBE/ml (BECKER et al,, 1995).

Im Falle der Schwelwasserdeponie Vollert-Siid wird exemplarisch deutlich, daB die stoffli-
chen Eigenschaften phenolischer Deponiewisser offenbar nicht nur fiir eine Aktivititsminde-
rung bei allochthonen Organismen verantwortlich sind, sondern im Zusammenwirken mit be-
stimmten physikalischen Randbedingungen (z.B. niedrige Temperatur) auch die Auspragung
leistungsfahiger autochthoner Mikroorganismenpopulationen limitieren.

Aus diesen Tatsachen resultiert das Ziel dieser Arbeit, die geschwindigkeitslimitierenden Ein-
fluBgroBen beim mikrobiellen Abbau von Schadstoffen in phenolischen Deponiewissern zu
untersuchen. Dabei sollen die Hauptschwerpunkte der Arbeit auf der Ermittlung des inhibito-
rischen Potentials phenolischer Autoxidationsprodukte, der niheren Betrachtung der Rolle
verschiedener Elektronenakzeptoren bei der biologischen Reinigung solcher Wisser und der
Untersuchung der Beziehungen zwischen der Intensitit einer Inhibierung und dem Vorherr-

schen niedriger Temperaturen (Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen) liegen.
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2.  Kenntnisstand zur Geschwindigkeitslimitation mikrobieller
Abbauprozesse

2.1. Biochemie des aeroben Aromatenabbaus

Aromatische Verbindungen sind auf Grund ihres delokalisierten n-Elektronensystems beson-
ders stabil. Der mikrobielle Abbau solcher Verbindungen wird in der Regel durch Reaktionen
mit molekularem Sauerstoff eingeleitet. Nur in heterocyclischen Verbindungen verliuft die
Initialreaktion iiber eine Hydroxylierung durch Wasser mit gleichzeitiger Reduktion des
Wasserstoffdonators (BERRY et al., 1987, KOENIG und ANDREESEN, 1992). Bei sehr
elektrophilen Verbindungen wie 2,4.6-Trinitrotoluol und einigen partiell reduzierten
Nitrotoluolen oder auch mehrfach halogenierten, -O-Aryl-, -O-Alkyl- sowie -SO3H-substitu-
ierten Aromaten ist jedoch der Angriff durch Oxygenasereaktionen haufig erschwert oder
unméglich (KNACKMUSS, 1994), so daB auch hier zunichst alternative Wege beschritten
werden miissen.

Nach eventuell erforderlicher Modifikation vorhandener Seitenketten werden durch oxydative
Hydroxylierung des aromatischen Ringes die Substrate fiir die Ringspaltung gebildet. Diese
Reaktionen fiihren zur Bildung phenolischer Schliisselintermediate und verlaufen nach folgen-
dem generalisierten Schema:

XH + O + NADH; /NADPH; = XOH + NAD/NADP + Hp0

wobei XH den zu hydroxylierenden Ausgangsstoff darstellt und NADH» bzw. NADPH; den
Wasserstoffdonator. Die Konvergenz des aeroben Abbaus sowohl einiger natiirlicher aromati-
scher Verbindungen (z.B. Tryptophan) als auch relevanter Umweltschadstoffe zum Ringspal-
tungssubstrat Brenzkatechin ist in Bild 1 dargestellt.

Die Ringspaltung wird erreicht, indem beide Atome des Sauerstoffmolekiils in das Molekiil
des Ringspaltungssubstrates eingebaut werden. Die Reaktion wird durch Dioxygenasen
katalysiert. Alle Ringspaltungssubstrate tragen ortho- oder para-stindige Hydroxylgruppen.
Die Spaltung des Ringes kann bei den ortho-hydroxylierten Phenolen entweder in ortho- oder
in meta-Stellung erfolgen (Bild 2), wobei die verantwortlichen Enzyme in der Regel eine
starke, aber nicht generell absolute Substratspezifitit zeigen (GIBSON, 1968; FEWSON,
1981),

12



Phenanthren  Benzol Toluol Phenol Tryptophan

Naphthalin l \L
Salicylat Benzylalkohol Anthranilat
Benzoat

BRENZKATECHIN

Bild 1. Konvergente Stoffwechselwege fuir die Bildung von Brenzkatechin (nach FEWSON,
1981).

Die Produkte der o-Spaltung werden zu Succinat und Acetyl-CoA, die der m-Spaltung zu
Pyruvat, Fumarat oder verwandten Verbindungen umgewandelt und letztlich in den Tricar-
bonsiurezyklus eingeschleust.

OH
E—
OH
OH

gy 02
ortho-Spaltung meta-Spaltung

Succinat Pyruvat
Acetayl-CoA Acetaldehyd

Bild 2. O- und m-Spaltung beim aeroben Abbau aromatischer Verbindungen.
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Alternative Mechanismen, den aromatischen Ring oxydativ zu modifizieren, stellen unspezifi-
sche Phenoloxidasereaktionen dar, die in einigen Pilzen und Pflanzen vorkommen und bei-
spielsweise am Ligninabbau beteiligt sind (CRAWFORD und CRAWFORD, 1980), sowie
Reaktionen des Cytochrom P 450 Monooxygenase-Systems in einigen Bakterien, Hefen und
filamentosen Pilzen. Hierbei entstehen jedoch keine cis-Dihydrodiole, sondern trans-Dihy-
drodiole, die in der Regel nicht weiter gespalten oder assimiliert werden, aber haufig eine
Entgiftung von Xenobiotika bewirken (DAGLEY, 1981; CERNIGLIA, 1981).

2.2. Biochemie des anaeroben Aromatenabbaus

Das Fehlen molekularen Sauerstoffs schlieBt die unter aeroben Bedingungen ablaufenden
Oxygenasereaktionen zum Angriff des aromatischen Ringes aus. Gerade dadurch werden aber
reduktive Mechanismen realisiert, die in Gegenwart reaktiver Sauerstoffradikale nicht méglich
waren. Auf diese Weise konnen unter anaeroben Bedingungen auch allgemein als relativ
persistent geltende Verbindungen angegriffen werden. Im Vergleich zu aeroben Stoffum-
setzungen sind jedoch Reaktionen im sauerstofffreien Milieu haufig mit geringem
Energiegewinn fiir die Mikroorganismen verbunden, was zu kinetischen und qualitativen
Nachteilen beziiglich der Breite des verwerteten Substratspektrums gegeniiber den aeroben
Abbauprozessen flihren kann. Sind fiir die anaerobe Mineralisierung organischer
Verbindungen syntrophe Gemeinschaften erforderlich (Methanogenese, dissimilatorische
Sulfatreduktion), so muB die beim Substratabbau freiwerdende Energie noch auf die
beteiligten Organismengruppen aufgeteilt werden.

Analog zu den Mechanismen des aeroben Aromatenabbaus fiihrt auch der anaerobe Aroma-
tenmetabolismus (iber eine Reihe von kanalisierenden Reaktionen zu einigen wenigen Schliis-
selintermediaten. Diese Transformationsreaktionen umfassen die o-Demethylierung von
Methylarylethern, die Decarboxylierung von Hydroxybenzoaten, reduktive Eliminationsreak-
tionen von Hydroxyl-, Halogen- oder Aminosubstituenten, Oxidationsreaktionen bei nicht
hydroxylierten Aromaten, die Carboxylierung des aromatischen Ringes und die Transhy-
droxylierung von Pyrogallol zu Phloroglucin (TSCHECH, 1989). Im Ergebnis dieser Trans-
formationen entstehen die drei Schliisselintermediate des anaeroben Aromatenabbaus Resor-
cin, Phloroglucin und Benzoat. Die meta-stindigen Hydroxylgruppen von Resorcin und
Phloroglucin destabilisieren das delokalisierte m-Elekronensystem, so da3 die Aromatizitat
durch Anlagerung zweier Reduktionsiquivalente aufgehoben werden kann. In diese Wege
miindet auch der Abbau von Gallat, Pyrogallol und Hydroxyhydrochinon (SAMAIN et al.,
1986, BRUNE und SCHINK, 1990; SCHNELL et al., 1991; BRUNE und SCHINK, 1992)
sowie der Abbau der Resorcylate (TSCHECH und SCHINK, 1985; KLUGE et al., 1990).
Der Metabolismus der anderen zweifach hydroxylierten Phenole Brenzkatechin und Hydro-
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chinon ist nicht genau geklart. Diskutiert werden ein Weg iiber Phenol nach reduktiver De-
hydroxylierung (SZEWZYK et al., 1985) und die Carboxylierung/Aktivierung zu Gentisyl-
CoA mit nachfolgender reduktiver Dehydroxylierung zu Benzoyl-CoA und Abbau iiber den
Benzoatweg (SZEWZYK und SCHINK, 1989; GORNY und SCHINK, 1994).

Der Abbau des nicht funktionalisierten Benzols wurde unter anaeroben Bedingungen erstmals
bei einer denitrifizierenden Kultur gefunden (BATTERMANN und WERNER, 1984). Spi-
tere Arbeiten bestatigten jedoch auch einen Benzolabbau unter methanogenen Bedingungen
mit Phenol als Zwischenprodukt (GRBIC-GALIC und VOGEL, 1986; EDWARDS und
GRBIC-GALIC, 1992). Generell erweist sich der Abbau von Benzol im sauerstofffreien Mi-
lieu jedoch als ein langsamer ProzeB und findet insbesondere bei Mischkontaminationen
haufig nicht statt (BERRY-SPARK und BARKER, 1987, HUTCHINS et al., 1991). Ahnli-
ches gilt auch fiir die Benzolderivate mit mehreren Methylgruppen oder mit lingeren Alkylsei-
tenketten, wobei aber der Abbau von Ethylbenzol und der Xylol-Isomere unter denitrifizie-
renden Bedingungen in einigen Arbeiten dokumentiert ist (KUHN et al., 1985,1988; MAJOR
et al., 1988; GERSBERG et al., 1991; ACTON und BARKER, 1992). Auch ist beschrieben
worden, daf} der Angriff von o-Xylol nur in Gegenwart von Toluol erfolgte (HUTCHINS,
1991). Wesentlich unproblematischer gestaltet sich die anaerobe Degradation von Toluol, die
bisher auch unter sulfatreduzierenden, Eisen(IIl)-reduzierenden und methanogenen Bedin-
gungen belegt ist (BELLER et al., 1991; HAAG et al., 1991; LOVLEY und LONERGAN,
1990). Fiir den anaeroben Toluolmetabolismus wird in erster Linie die Oxidation der Me-
thylgruppe diskutiert, wobei moglicherweise zuerst das Molekiil zu p-Kresol hydroxyliert
wird (KUHN et al., 1988). Weitere Arbeiten zum anaeroben Abbau von Alkylbenzolen wur-
den von MORGAN et al., 1993 zusammengefaBt. Ahnlich wie in diesen Fallen héngt auch die
Abbaubarkeit von alkylierten Phenolen unter anaeroben Bedingungen von der Anzahl und
Linge der Alkylgruppen ab. In der Gruppe der Xylenole konnte unter denitrifizierenden Be-
dingungen ein Angriff jener Isomere beobachtet werden, welche die Hydroxylgruppe in p-
Stellung zu einer der Methylgruppen aufweisen (FLYVBJERG et al, 1993), wobei 3,4-
Xylenol zu 4-Hydroxy-2-Methylbenzoat oxidiert wurde und keine vollstindige Mineralisation
erfolgte (RUDOLPHI und TSCHECH, 1991). Der Abbau aller drei Kresolisomere konnte
unter denitrifizierenden (BAKKER, 1977), desulfurizierenden (SMOLENSKI und SUFLITA,
1987, RAMANAND und SUFLITA, 1991) und methanogenen Bedingungen (KAMINSKI et
al., 1990; ROBERTS et al, 1987,1990) gezeigt werden, wobei Unterschiede im
metabolischen Pfad in Abhangigkeit von der Stellung der Methylgruppe im Molekiil zu
existieren scheinen. Fir p-Kresol wird die Oxidation der Methylgruppe und nachfolgende
Bildung von p-Hydroxybenzoat mit weiterer Decarboxylierung zu Phenol angenommen
(ROBERTS et al., 1987). Das Aufireten von p-Hydroxybenzoat als Zwischenprodukt wurde
auch durch weitere Arbeiten bestitigt (BOSSERT et al., 1987; SMOLENSKI und SUFLITA,
1987). Demgegeniiber wurde fur m-Kresol zunichst eine Carboxylierung in p-Stellung mit
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nachfolgender Dehydroxylierung gefunden (RAMANAND und SUFLITA, 1991). Bei o-
Kresol lauft der Abbau jedoch offenbar nach Oxidation der Methylgruppe tiber nachfolgende
Dehydroxylierung unter Bildung von Benzoat als Zwischenprodukt (SUFLITA et al., 1989).
Fir die anaerobe Degradation von Phenol werden zwei Wege diskutiert. Der reduktive Weg
iber Cyclohexanol (BAKKER, 1977) konnte in der jiingeren Vergangenheit jedoch nicht re-
produziert werden, so daf als der dominierende Weg heute die Carboxylierung und nachfol-
gende Dehydroxylierung zu Benzoat (TSCHECH und FUCHS, 1987) angesehen wird, fiir
den sich wiederholt Bestitigung fand (z.B. KNOLL und WINTER, 1987; KOBAYASHI et
al, 1989; GENTHNER et al,, 1989). Wie neuere Untersuchungen zeigten, sind derartige
Carboxylierungsreaktionen beim Angriff phenolischer Verbindungen unter methanogenen
Bedingungen weit verbreitet (BISAILLON et al., 1993). So wurden o-substituierte Chlor-,
Fluor-, Brom- und Aminophenole sowie o-Hydroxybenzoat und Brenzkatechin in m-Stellung
zu den entsprechenden Benzoaten carboxyliert. Das 148t vermuten, daB dem Abbauweg tber
Benzoat generell eine besondere Bedeutung bei der Degradation phenolischer Verbindungen
zukommt, was auch fiir den Abbau halogenierter (LONDRY und FEDORAK, 1993) und
Aromaten (TSCHECH und SCHINK, 1988) bestatigt wurde. Unter
Beriicksichtigung der Reduktion von Nitroaromaten zu Aminoaromaten (GORONTZY et al,,
1993) scheint der Benzoatabbauweg prinzipiell bei der Degradation stickstoffsubstituierter
Aromaten dominierend zu sein. In Bild 3 ist die Konvergenz zahireicher strukturell unter-
schiedlicher aromatischer Verbindungen zusammengefaft.

aminierter

Dichlorphenoxyacetat Benzol Tyrosin Chlorphenole

Toeluol 4 l/
e
p-Hydroxybenzoat
p-Kresol— 7
o-Kresol Phthalat Phenyipropionat
Nz
o-Hydroxybenzoat Anthranilat

m-Hydroxybenzoat

-

BENZOAT -— Chlarbenzoate

Bild 3. Konvergenz von anaeroben Transformationsreaktionen aromatischer Verbindungen

zum Benzoat.
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Fir den anaeroben Abbau von Benzoat wurde neben einem oxydativen Mechanismus in
Alcaligenes xylosoxidans subsp. denitrificans (TAYLOR et al., 1970; BLAKE und HEGE-
MANN, 1987) vor allem der reduktive Weg iiber Aktivierung mit Coenzym A, Reduktion des
aromatischen Ringes und B-Oxidation vielfach bestatigt. Die dabei identifizierten Metabolite
sind von EVANS und FUCHS, 1988 zusammengestellt worden.

Die Abbaubarkeit von Makromolekiilen, deren Grundkorper aromatischer Natur sind, ist un-
ter methanogenen Bedingungen stark limitiert. Die unter aeroben Bedingungen realisierten
Radikalreaktionen durch WeiBfiulepilze (ZIECHMANN, 1982) sind im sauerstofffreien Mi-
lieu nicht moglich. Dementsprechend erweisen sich die verkniipfenden Bindungen zwischen
den aromatischen Grundkérpern unter diesen Bedingungen als sehr stabil. Auch beim naturli-
chen Ligninpolymer trifft dies zu (ZEIKUS et al., 1982). Dennoch wurde eine Spaltung der (-
Aryl-Etherbindungen des Ligninmolekiils unter methanogenen Bedingungen beschrieben, wo-
bei die Degradierbarkeit von Ligninbruchstiicken entscheidend von deren Molekulargewicht
abhing (COLBERG und YOUNG, 1985a, b) und die Mineralisation generell langsam und
offenbar nicht vollstiandig verlief (BENNER et al., 1984). Auf eine Abh#ngigkeit der met-
hanogenen Abbaubarkeit phenolischer Autoxidationsprodukte von deren Molekulargewicht
deuten auch Arbeiten hin, die im Zusammenhang mit der Tanninproblematik durchgefiihrt
wurden (FIELD und LETTINGA, 1987, 1989).

Das Fehlen molekularen Sauerstoffs bei Abbauprozessen im anaeroben Milieu beschrinkt den
Energiegewinn, den die Veratmung einer organischen Substanz bei Sauerstoffgegenwart lie-
fern konnte. Unter Sauerstoffausschlufl erfolgt der Energiegewinn in der Regel durch Gi-
rungsprozesse. Jedoch ermoglichen die alternativen Atmungsprozesse wie die Denitrifikation,
die dissimilatorische Sulfatreduktion und die Eisen(III)-reduktion eine vollstindige Oxidation
organischer Verbindungen Bei methanogenen Prozessen wird zum einen das intermedisr
beim Abbau aromatischer Verbindungen gebildete Acetat zu Methan und Kohlendioxid
disproportioniert und zum anderen aus intermedisrem Wasserstoff und Kohlendioxid Methan
unter Bildung von Wasser als Endprodukt erzeugt. Beim Abbau zahlreicher aromatischer
Verbindungen besitzen diese wasserstoffverbrauchenden Reaktionen methanogener und
sulfatreduzierender Bakterien aus thermodynamischer Sicht entscheidende Bedeutung fiir den
Ablauf des Gesamtprozesses. Erst durch die syntrophe Gemeinschaft von
wasserstoffbildenden Gérorganismen und wasserstoffverwertenden Bakterien wird der
Wasserstoffpartialdruck im System auf einem so niedrigen Niveau gehalten, dall die
Vergérung vieler Aromaten bis zum Stadium des Acetats verlaufen kann, das wiederum
Substrat fiir methanogene und sulfatreduzierende Bakterien ist (GOTTSCHALK, 1985:
ZEHNDER, 1988).

Vielfach wird das Potential anaerober Abbauprozesse fir praktische in  sitn
Sanierungsmafinahmen diskutiert und teilweise erfolgreich genutzt. Zahlreiche aerobe

Mikroorganismen sind in der Lage, im anaeroben Milieu Nitrat als alternativen
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Elektronenakzeptor zu nutzen. In Zonen, die frei von molekularem Sauerstoff sind, hat sich
die Infiltration von beispielsweise Nitrat als Elektronenakzeptor zur Oxidation organischer
Schadstoffe oder auch von Sulfid bewahrt. Nitrat weist gegeniiber Sauerstoff eine bessere
Migrationsfahigkeit im Habitat auf, was eine vollstandigere Versorgung der autochthonen
Mikroorganismen mit einem geeigneten Elektronenakzeptor gewihrleistet, als dies durch
BeliftungsmaBnahmen bei vergleichbar niedrigem Energieeintrag zu erreichen wire.
Praktisch erprobt wurde eine solche Nitratinfiltration vor allem zur Sanierung von
Grundwasser- und Sedimentkontaminationen durch Benzol und seine alkylierten Derivate
(BERRY-SPARK und BARKER, 1987, HARRISON und BARKER, 1987; ACTON und
BARKER, 1992; MURPHY et al., 1993). Auch zur Dekontamination von mit polyzyklischen
aromatischen Kohlenwasserstoffen verunreinigten Boden erscheint diese Methode
erfolgversprechend zu sein (LEDUC et al., 1992).

Ausgehend von diesen Ansitzen ergibt sich die Frage, ob die Methode der Infiltration
alternativer Elektronenakzeptoren auch zur Sanierung von phenolischen Deponiewissern, wie
sie beispielsweise aus der pyrolytischen Kohleverarbeitung resultieren, anwendbar ist.
Wahrend die mikrobielle Abbaubarkeit phenolischer monomerer Verbindungen im anaeroben
Milieu ausfiihrlich untersucht ist, bleiben Fragen nach der Transformierbarkeit phenolischer
Autoxidationsprodukte in Abhangigkeit vom zur Verfiigung stehenden Elektronenakzeptor
weitgehend offen.

2.3, Geschwindigkeitslimitierende Einfliisse beim mikrobiellen Abbau von
Schadstoffen

2.3.1. Die Konzentration inhibierender Substanzen

2.3.1.1. Aligemeines

Die Hemmung eines einzelnen Enzyms innerhalb einer metabolischen Kette beeinfluBit in je-
dem Falle den metabolischen ProzeB in seiner Gesamtheit (DIXON und WEBB, 1964). In ei-
nigen Fillen laBt sich einem Inhibitor eine spezifische Wirkung zuschreiben und sein Wir-
kungsort dementsprechend genau definieren. Eine Vielzahl chemischer Verbindungen weist
Jedoch solche strukturellen Merkmale auf, daB eine funktionsbeeintrichtigende Wechselwir-
kung mit einer Vielzahl von Enzymen stattfindet und sich kein exakter Wirkungsort des In-
hibitors formulieren 1aBt. Die Vielfalt moglicher Einwirkungen von Inhibitoren auf die Zelle
148t sich in folgenden Punkten zusammenfassen (EDWARDS, 1970):
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- Modifizierung des chemischen Potentials von Substraten, Zwischenprodukten und
Produkten

- Verdnderung der Zellpermeabilitat
- Aktivitatsinderung eines oder mehrerer Enzyme
- Dissoziation eines oder mehrerer Enzyme oder Metabolitenaggregate

- Beeinflussung der Enzymsynthese durch Wechselwirkungen mit dem Genom oder dem
Transkriptionsprozef3

Aus diesen Punkten ergibt sich ein Einfluf3 auf die funktionale Aktivitat der Zelle.

Je nach Bestindigkeit einer Inhibierung lassen sich reversible und irreversible Mechanismen,
und je nach dem Charakter der Enzym-Inhibitor-Wechselwirkung kompetitive, nichtkompeti-
tive und unkompetitive Mechanismen unterscheiden. Bei Inhibitoren, die sehr vielschichtige
Wirkungen in der Zelle hervorrufen kénnen, ist es jedoch kompliziert und oft nicht sinnvoll,
aus dem Typ einer einzelnen Enzym-Inhibitor-Wechselwirkung auf seine Bedeutung fiir die
Hemmung metabolischer Sequenzen oder gar des Abbaus von Schadstoffen zu schliefien. In
solchen Fallen sind mit ganzen Zellen ermittelte kinetische Parameter zur Beschreibung von
enzymatischen Aktivitidten immer als Summenparameter zur Beschreibung der Kinetik der je-
weiligen metabolischen Sequenz zu verstehen.

Trotz der Mannigfaltigkeit von Wirkungsmoglichkeiten von Inhibitoren hebt sich von den bis-
her genannten Varianten ein weiterer Fall qualitativ ab, der dadurch gekennzeichnet ist, daf}
der Inhibitor selbst das Substrat fir ein Enzym darstellt (Substrathemmung). Dieser Fall ist
von besonderer praktischer Bedeutung, wenn die Degradation dieses Inhibitors im Mittel-
punkt des Interesses steht. Dem Mechanismus der Substrathemmung liegt die Vorstellung
zugrunde, daf sich bei hohen Substratkonzentrationen Substratmolekiile nicht nur mit dem
freien Enzym, sondern auch mit dem aktivierten Enzym-Substrat-Komplex verbinden, was zur
Bildung inaktiver Substrat-Enzym-Substrat-Komplexe fiihrt.

E+S < ES —>P+E

ES + S < SES (inaktiv)
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Die Folge ist ein Abweichen der Kinetik der Reaktion von der MICHAELIS-MENTEN-Glei-
chung,

V = Vmax / (1 + K¢/S)

da die Reaktionsgeschwindigkeit oberhalb einer bestimmten Substratkonzentration wieder
sinkt. Zur Beschreibung dieses Falles wurde von HALDANE, 1930 folgende aus den Ge-
schwindigkeitskonstanten der Teilreaktionen resultierende Gleichung entwickelt:

V = Vmay / (1 + K¢/S + S/K;)

Eine Diskussion verschiedener Modifikationen dieser Gleichung hat ergeben, daB die
HALDANE-Gleichung die meisten Falle einer Substrathemmung gut beschreiben kann, wenn
auch fir einige spezielle Fille modifizierte Ausdricke noch geeigneter erscheinen
(EDWARDS, 1970). Einer dieser Ausdriicke fithrt in Anlehnung an WEBB, 1963 den Begriff
des Inhibierungsgrades als Exponent des Inhibierungsgliedes in der HALDANE-Gleichung ein
und fand besonders bei der Beschreibung des mikrobiellen Abbaus von Phenol Anwendung
(zB. NEUFELD et al., 1980; DWYER et al., 1986):

V= vmax / (1 + K¢S + (S/K;)M

Derartige Modifikationen stellen eine Abweichung von der Theorie der Enzymkinetik dar und
verwandeln die mathematisch begriindete HALDANE-Gleichung in ein empirisches Modell,
das jedoch die tatsichlichen Sachverhalte praktisch besser beschreibt. Als Ursache fiir derar-
tige Abweichungen kommt der Umstand in Frage, daB die klassische HALDANE-Gleichung
fur Reaktionen auf der enzymatischen Ebene abgeleitet wurde. In die Beschreibung der Kine-
tik des Abbaus von Schadstoffen wie Phenol gehen aber zahlreiche zellulire Prozesse ein, die
durch das inhibierende Substrat gestort werden, aber nicht alle unmittelbar mit den katalytisch
aktiven Enzym-Substrat-Komplexen des Phenolmetabolismus verbunden sind. Fir den
anaeroben Abbau von Phenol wurden Werte von n=4 ermittelt, also das Vierfache des in der
HALDANE-Gleichung vorausgesetzten Wertes von n=1 (NEUFELD et al., 1980).
Mathematisch bewirkt ein hoherer Wert des Inhibierungsgrades n einen steileren Abfall der
EDWARDS-Kurve auf der rechten Seite, Damit 1aBt sich der Parameter n als ein MaB fiir die
Empfindlichkeit eines Organismus gegeniiber verinderlichen Substratkonzentrationen im in-
hibierenden Konzentrationsbereich interpretieren und erbringt eine Aussage iiber die Intensi-
tét, mit der sich die Geschwindigkeit der biochemischen Reaktion bei einer bestimmten Kon-
zentrationsdifferenz andert (Bild 4).
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Bild 4. Bedeutung des Parameters n im EDWARDS-Modell.

Zur Beschreibung von Hemmwirkungen, die von Inhibitoren ausgehen, welche keine katalyti-
sch aktiven Komplexe mit den Enzymen des betrachteten metabolischen Prozesses bilden und
nicht durch diese transformiert werden, gibt es zwei Strategien. Die erste Strategie ist bio-
chemisch ausgerichtet. Sie besteht in der Untersuchung der Prozesse auf der enzymatischen
Ebene und versucht, den Charakter der Wechselwirkung des Inhibitors mit dem gehemmten
Enzym zu bestimmen. Dabei werden kompetitive, nicht kompetitive und unkompetitive Me-
chanismen unterschieden. Der in den mathematischen Modellen zur Beschreibung dieser
Sachverhalte auftauchende K;-Wert entspricht der Inhibitorkonzentration, die zu einer Ge-
schwindigkeitsreduktion der Enzymreaktion um 50 % fithrt und ist damit dem Kj-Wert in den
Gleichungen zur Substrathemmung vergleichbar, bei welcher Inhibitor und Substrat identisch
sind. Die zweite Strategie ist toxikologisch ausgerichtet und untersucht die komplexen Wir-
kungen des Inhibitors auf Einzeller oder hohere Organismen (z.B. Leuchtbakterien-, Daphni-
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en-, Fisch-, Algen-, Kressetest). Die Parameter zur Beschreibung der Intensitat der Inhibie-
rung sind hier die minimale lethale Konzentration, die Uberlebensdauer und der LC-50-Wert,
wobei letzterer die Inhibitorkonzentration darstellt, die zum Absterben von 50 % der
Testorganismen fliihrt oder, wenn dies wie bei Mikroorganismen schwer feststellbar ist, die
Intensitdt bestimmter Indikatoraktivititen (z.B. Leuchtstirke bei Photobacterium
phosphoreum) um die Hilfte reduziert (dann IC 50 genannt). Dieser Wert entspricht praktisch
dem Kj-Wert auf der Ebene des Organismus.

Im Hinblick auf die Degradation von Schadstoffen ist besonders die Beeinflussung dieser mi-
krobiellen Abbauprozesse durch inhibierende Wirkungen von Interesse. Das unter diesem Ge-
sichtspunkt von PEARSON et al., 1980 angewandte Modell

V = Vmax / (1 + (UK)D)

ist formal der EDWARDS-Gleichung #hnlich, gilt aber nicht fiir Fille von Substrathemmung
und enthalt nicht den K¢/S-Term. Bedingung fur die Substratkonzentration S ist also, daf} sie
in einem Bereich liegt, in dem vom Substrat selbst keine inhibierenden Wirkungen ausgehen.
Der Quotient v/viyay entspricht damit der in den Toxizitétstests angegebenen Aktivitat und
wird bei fehlender Inhibierung gleich eins. Der Exponent n kann analog zur EDWARDS-
Gleichung als Inhibierungsgrad verstanden werden und driickt die Empfindlichkeit des
Organismus gegeniiber Differenzen der Inhibitorkonzentration aus. Bild 5 verdeutlicht, daf3
bei steigendem n der Abfall der Kurven im Bereich um K;j immer steiler wird. Zwar konnen
die n-Werte beider Modelle nicht quantitativ vergleichbar sein, jedoch sollten sie tendenzielle
Aussagen in Bezug auf synergistische oder antagonistische Wirkungen duferer Einfliisse (z.B.
Temperatur) ermoglichen. PEARSON et al., 1980 hatten das Modell benutzt, um zwischen
derartigen Wirkungen durch Gemische toxischer Verbindungen auf den anaeroben
Phenolabbau unterscheiden zu kénnen.

Im Hinblick auf die Prozesse in biologischen Abwasserreinigungsanlagen ist das Aufireten
inhibierender Erscheinungen von Praxisrelevanz. In jedem Falle konnen solche Effekte die
DurchfluBrate im System und damit die Effizienz der Anlage limitieren. Die Konsequenzen,
die sich fiir den Betrieb biologischer Abwasserreinigungsanlagen beim Abbau inhibierender
Substrate ergeben, sind ausfithrlich von SUIDAN et al., 1988 diskutiert worden. Vielfaltig
sind die Bemiihungen, inhibierende Effekte wihrend der Abwasserreinigung zu minimieren
bzw. auszuschlieBen.
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Bild 5. Bedeutung des Parameters n im PEARSON-Modell.

Im einzelnen sind hier besonders die Anwendung physiko-chemischer Vorbehandlungsmetho-
den (oxidative Beseitigung oder Transformation toxischer Abwasserinhaltsstoffe durch UV-
Licht, Ozonierung oder andere chemische Oxidationsmittel, Fallungsmethoden, Strippen
leicht fluchtiger toxischer Verbindungen, Extraktions- und Sorptionsmethoden) sowie die
Anwendung spezieller Reaktortypen zu nennen. Bei der Behandlung phenolischer Abwisser
haben sich vor allem Reaktorkonzepte mit Biomasseretention bewihrt, die eine hohe Biomas-
sekonzentration im System garantieren und dadurch hohe Stoffumsitze gewihrleisten.
Exemplarisch seien hierfir Festbett- und Wirbelbettreaktoren genannt, die mit granulérer
Aktivkohle als Immobilisationsflache fiir die Mikroorganismen arbeiten und die Sorptions-
kapazitit der Aktivkohle gleichzeitigc zum Abpuffern toxischer Schockbelastungen nutzen.
Alternativ zur Aktivkohle ist auch der Einsatz synthetischer Resine als Immobilisationsfliche
beschrieben worden (KINDZIERSKI et al., 1992).

23



2.3.1.2. Monomere phenolische Verbindungen

Auf Grund seiner Rolle in zahireichen industriellen Prozessen kommt dem Phenol eine zentra-
le dkotoxikologische Bedeutung zu.

Der Mechanismus der Phenoltoxizitit ist nicht vollstandig aufgeklart. Beschrieben wurde bei-
spielsweise eine zur NAD/NADH-Bindung kompetitive Bindung des Phenols an eine Malat-
dehydrogenase (WEDDING et al., 1967). Mehrfach wurde iiber eine rasche Zell-Lyse von
Steptococcus faecalis und den Austritt akkumulierter Aminosauren unter Einwirkung von
Phenol berichtet (GALE und TAYLOR, 1947; HUGO, 1976). Eine Beschleunigung der
Sauerstoffzehrung beim Mannitol- und Glucoseabbau durch Escherichia coli wurde in Ge-
genwart von | g/l Phenol beobachtet, wihrend dieselbe Konzentration den Sauerstoffver-
brauch beim Glycerol-, Lactat- und Succinatabbau verlangsamte (HUGO, 1956). Mit Zell-
wandpolysacchariden bildete Phenol unlosliche Komplexe (CHANG, 1973). In der jlingeren
Vergangenheit wurde tiber reduzierte Lipid-Protein-Verhéltnisse in Membranen von Escheri-
chia coli nach Einwirkung von Phenol berichtet (KEWELQH et al., 1990). Zellen von Pseu-
domonas putida P8 reagierten auf Phenolkontakt mit einer Verdnderung der Fettsdurespek-
tren der Lipide. Der Sittigungsgrad der Lipide nahm zu und das Verhaltnis der trans- zu cis-
ungesaitigten Fettsauren erh6hte sich. Es wurde vermutet, daf es sich hierbei um einen Me-
chanismus zur Kompensation der durch phenolische Substanzen erhéhten Membranpermea-
bilitat handelt (KEWELOH et al., 1992).

Die toxische Wirkung des Phenols geht also offenbar auf unspezifisch wirkende Mechanismen
zurick, die die Zellmembran als Wirkungsort einschlieBen und dadurch zum Veriust der os-
motischen Integritét der Zelle fiihren (ALLSOP, 1989). Dementsprechend konnte durch Im-
mobilisierungstechniken ein Membranschutz und im Zusammenhang damit eine hohere Phe-
noltoleranz erreicht werden (KEWELOH et al., 1989; HEIPIEPER et al., 1991). Beim Abbau
von Phenol unter methanogenen Bedingungen konnte durch Immobilisierung der Zellen ein
Anstieg des Kj-Wertes von 900 mg/i auf 1725 mg/l erreicht werden (DWYER et al., 1986).
Die K;-Werte des anaeroben Phenolabbaus liegen mit 363 mg/l (SUIDAN et al., 1988), 600
mg/l (WANG, 1989) oder 966 mg/l (NEUFELD et al., 1980) in der Tendenz héher als die fiir
den aeroben Phenolabbau ermittelten K;-Werte. Im letzteren Fall wurden Werte zwischen 53
mg/l und 455 mg/l bestimmt (OKAYGUN et al., 1992).

Unter dem Gesichtspunkt einer anaeroben Behandlung von phenolischen Deponiewéssern ist
weiterhin die Beeinflussung der syntrophen mikrobiellen Gemeinschaft durch hohe Phenol-
konzentrationen von Interesse. Fir die Hemmung der Methanogenese durch Phenol gibt es
zahlreiche Belege (PEARSON et al., 1980; FEDORAK und HRUDEY, 1984; WANG et al.,
1989; PATEL et al,, 1991). Die Konzentrationen, die die Methanbildungsrate um die Halfte
reduzierten, lagen dabei im Bereich von 500 bis 2600 mg/l Phenol, wobei gefunden wurde,
daB der Phenolabbau, fiir den Eubakterien verantwortlich sind, selbst empfindlicher beeinfluflt
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wird als die Methanogenese, die von Archaebakterien als dem letzten Glied einer syntrophen
Gemeinschaft realisiert wird. Stérker inhibierend als Phenol wirkten Kresole und Xylenole.
Zusitzliche Hydroxylgruppen am Phenolmolekiil reduzierten die toxische Wirkung, wihrend
Chlor- und vor allem Nitrosubstituenten die Toxizitit erheblich erhéhten (WANG et al.,
1991).

1.3.1.3. Autoxidationspredukte phenolischer Verbindungen

Besonders im Hinblick auf das Altlastenproblem sind vor allem solche inhibitorischen Wir-
kungen interessant, die aus Autoxidationsprozessen langzeitgelagerter phenolischer Wisser
resultieren. Unter Lufteinwirkung unterliegen Phenole Reaktionen, die tber die Ausprigung
chinoider und radikalischer Zwischenstufen zur Verkniipfung der aromatischen Ringe iiber C-
C- oder C-O-Bindungen fiihren und so den Aufbau makromolekularer Strukturen bewirken.
Eine Zusammenstellung der dabei ablaufenden chemischen Prozesse ist bei TAYLOR und
BATTERSBY, 1967 zu finden.

Die toxikologischen Eigenschafien phenolischer Autoxidationsprodukte hinsichtlich der Be-
einflussung anaerober Abbauprozesse sind in Ansitzen bereits unter dem Blickpunkt der
Tanninproblematik untersucht worden. Losungen autoxidierter Phenole hemmten die Met-
hancgenese stirker als die monomeren Ausgangsstoffe (FIELD und LETTINGA, 1987).
Untersuchungen zum Einflufl des Molekulargewichtes der Polymere ergaben, daf3 die oligo-
meren Produkte die stdrkste inhibierende Wirkung hervorriefen, wihrend Makromolekiile
(Molekulargewicht > 3000 g/mol) die Methanbildung nicht negativ beeinfluten. Als Ursache
fiir das Ausbleiben der Inhibierung durch hochmolekulare Strukturen kommt in Frage, daB} die
Zellmembran den Eintritt solcher Verbindungen in die Zelle und so Wechselwirkungen mit
bakteriellen Proteinen verhindert (FIELD und LETTINGA, 1989; FIELD et al., 1989, 1990a;
BECKER, 1993). Dariiber hinaus hemmten Tannine Wachstum und Proteaseaktivitit in Spe-
cies von Butyrivibrio und Strepiococcus, wobei eine Bindung der Tannine an Zellwandpoly-
mere beobachtet und die Zellwand demzufolge als Hauptangriffsort der Tannintoxizitit ver-
mutet wurde (JONES et al., 1994).

Im Mittelpunkt der Untersuchungen zu den physiologischen Ursachen der Toxizitit polyphe-
nolischer Verbindungen steht deren Komplexierungsvermogen mit Proteinen, Polysacchariden
und anderen Zellbestandteilen (HASLAM et al., 1992). Diese Komplexierungsreaktionen
kénnen entweder durch lockere Wechselwirkungskrifte (Wasserstofforiickenbindungen, Hy-
drophobieeffekte) getrieben werden - dann sind sie in der Regel reversibel - oder kénnen
durch kovalente Bindungen mit den nukleophilen SH- oder NHy-Gruppen der Proteine zu-
stande kommen. Letztere gelten als irreversibel. Auf Grund der Reaktivitdt der Chinone, die
beim OxidationsprozeB entstehen, werden diese kovalenten Bindungen meist unspezifisch ge-
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knupft, fiihren aber stets zu einer Veranderung der physikalischen, chemischen und biologi-
schen Charakteristika des Proteins. Der Inhibierungsmechanismus scheint dabei daraus zu re-
sultieren, daf die im natiirlichen Zellstoffwechsel vorkommenden chinoiden Substrate kom-
petitiv durch die Chinone ersetzt werden (HOFFMANN-OSTENHOF, 1963). Die Komple-
xierungsreaktionen sind nach BEART et al., 1985 schematisch in Bild 6 dargestellt. Diese
Prozesse spielen auch bei natiirlich ablaufenden Prozessen eine Rolle wie bei der enzymati-
schen und nichtenzymatischen Braunung von Obstsifien oder bei der Auspragung des harten
Exoskelettes von Insekten sowie bei der Humusbildung im Boden (HASLAM et al, 1992).
Daneben beruht auf diesen Mechanismen auch eine antivirale Wirkung (TAKECHI et al.,
1985) und die Fallbarkeit von Hamoglubin durch pflanzliche Tannine (PORTER und WOO-
DRUFFE, 1984).

Protein
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Bild 6. Kovalente Bindung chinoider Strukturen an Proteine.

Die Stabilitit nichtkovalenter Polyphenol-Protein-Bindungen wird mit der hohen Anzahl von
moglichen Wasserstoffbriickenbindungen iiber die phenolischen Gruppen erklirt. Dabei spie-
len bestimmte strukturelle Merkmale beider Bindungspartner eine entscheidende Rolle. So
neigen besonders Prolin-reiche Proteine sehr stark zur Komplexierung. Prolin verhindert die
Ausprigung einer o-Helix-Sekundarstruktur; die resultierenden Strukturen besitzen ein Pep-
tid-Rickgrat, das gut tiber Wasserstoffbriickenbindungen an Polyphenole assoziierbar ist.
Demgegentiber haben Peptide mit kompakter Globulérstruktur (z.B. Ribonucleasen, Lyso-
zym, Cytochrom c) auf Grund ihrer geringen Flexibilitat nur eine geringe Komplexierungsnei-
gung. Auf der Seite der Polyphenole begiinstigen vor allem eine hohe Anzahl phenolischer
OH-Gruppen und ein hoher Polymerisationsgrad die Bindung mit Proteinen (HAGERMAN,
1992). Die freien Transportenergien fiir den Transport von Rinderserumalbumin aus einer
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willrigen Lésung in eine einen phenolischen Liganden enthaltende Losung waren, wie Tabelle
2 zeigt, bei physiologisch relevantem pH-Wert betrichtlich von der Anzahl der phenolischen
OH-Gruppen abhingig (McMANUS et al., 1985).

Tabelle 2. Freie Energie beim Transport von Rinderserumalbumin aus einer walrigen Losung
in Losungen mit phenolischen Liganden bei 25°C (McMANUS et al.,1985).

phenolische Verbindung freie Transportenergie (kJ/mol)
pH22 pH 6,0
Brenzkatechin 3,21 15,63
Resorcin 3,15 10,88
Pyrogallol 2,08 85,46

Demzufolge geht das dreifach hydroxylierte Pyrogallol eine stirkere Wechselwirkung mit
zelluldren Proteinen ein als die zweifach hydroxylierten Phenolderivate. Dies laft auch eine
deutliche Abhangigkeit der inhibierenden Wirkungen phenolischer Autoxidationsprodukte von
der Struktur der phenolischen Ausgangsstoffe erwarten.

Die Hemmung anaerober Abbauprozesse bei der mikrobiellen Behandlung phenolischer
Deponiewdsser ist bisher nicht eingehend untersucht worden. Es kann erwartet werden, daf3
neben der unterschiedlichen Anzahl und Stellung von OH-Gruppen auch das Vorhandensein
anderer Substituenten am aromatischen Ring die Toxizitdt der Autoxidationsprodukte

beeinfluB3t. Von praktischem Interesse wiren hier vor allem Amino- und Methylsubstituenten.

2.3.2. Temperatur

2.3.2.1. Temperatureinflul} auf biochemische Reaktionen
Die Temperatur als MaB fiir die kinetische Energie der Teilchen beeinflulit in mehrfacher

Hinsicht die Kinetik der chemischen Reaktionen, die in ihrer Gesamtheit Leben ermoglichen.

Gemessen an der absoluten Temperaturskala finden biochemische Reaktionen bei relativ
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niedrigen Absoluttemperaturen statt, bei denen sie unter rein chemischen Bedingungen viel-
fach kaum ablaufen wiirden, da ihre Aktivierungsenergie sehr hoch liegt. Andererseits ist die
Temperaturtoleranz der Strukturen des Lebens so gering, daB die Temperaturen, die unter
rein chemischen Bedingungen diese Reaktionen ermoglichen wiirden, den Verlust der Funk-
tionsfihigkeit dieser Strukturen zur Folge hitten. Die Zelle lost diesen Widerspruch durch
den Einsatz von Enzymen, die durch ihre katalytische Aktivitat die Aktivierungsenergie fir
die biochemischen Reaktionen so weit herabsetzen, daB Leben bei den niedrigen Absolut-
temperaturen stattfinden kann, die aus der Sicht lebender Organismen als "normal” empfun-
den werden. Da die Zelle im Bereich zwischen der tolerierten Minimumtemperatur und der
tolerierten Maximumtemperatur bekanntermaBen ein sehr breites Geschwindigkeitsspektrum
fir metabolische Prozesse realisiert, miissen offensichtlich in Anbetracht des an der absoluten
Temperaturskala gemessenen sehr engen Toleranzbereiches bereits geringe Temperaturunter-
schiede verhaltnismaBig groBe Aktivititsunterschiede hervorrufen. Dieser Umstand entspricht
der exponentiellen Abhingigkeit der Reaktionsgeschwindigkeit von der Temperatur, die in
der allgemein fr chemische Reaktionen giiltigen ARRHENIUS-Beziehung

v = A * exp(-Ea/(R*T))

zum Ausdruck kommt. Demzufolge gibt es einen Temperaturbereich, in dem die Geschwin-
digkeit enzymatisch katalysierter Reaktionen nach dieser Gleichung steigt, wihrend oberhalb
einer Optimumtemperatur zunehmend der Einflu der Proteindenaturierung bestimmend wird
und letztlich zum Funktionsverlust der Strukturen der Zelle fiihrt.

Neben der Reaktionsgeschwindigkeit werden durch die Temperatur auSerdem die Bindungs-
krifte beeinfluBt, die den katalytisch aktiven Enzym-Substrat-Komplex realisieren. Dieser
Komplex wird je nach Struktur von Enzym und Substrat iiber lockere Wechselwirkungskrifte
realisiert, deren Bindungsenergien nicht mehr als eine GroBenordnung hoher liegen als die
thermische Energie des Organismus selbst (WATSON, 1970). In Tabelle 3 sind die Bin-
dungsenthaipien solcher Verkniipfungen dargestellt.

Die durchschnittliche thermische Energie der Molekile wird bei Raumtemperatur mit 0,6
kcal/mol angegeben (HOCHACHKA und SOMERO, 1973). Demzufolge haben bereits ge-
ringe Temperaturunterschiede das Vermdgen, solche lockeren Bindungen zu schaffen oder zu
spalten und damit die Stabilitat des Enzym-Substrat-Komplexes zu beeinflussen. Dariiber hin-
aus konnen sie Anderungen in der Geometrie des aktiven Zentrums selbst bzw. in hoheren
Ordnungen der Enzymstruktur bewirken, da auch diese tiber lockere Wechselwirkungskrifte
stabilisiert werden.
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Tabelle 3. Bindungsenthalpien lockerer Wechselwirkungskrifte (nach WATSON, 1970).

E
Bindungstyp Bindungsenthalpie (kcal/mol) |
van-der-Waals-Krifte -1 |
Wasserstoffbriickenbindungen -(3...7)
ionische Wechselwirkungen -5
hydrophobe Wechselwirkungen 1.3

Zur mathematischen Erfassung und praktischen Handhabung des Temperatureinflusses auf
biologische Prozesse existiert neben der ARRHENIUS-Beziehung eine ganze Reihe von Mo-
dellen, die héufig empirischer Natur sind (z.B. RATKOWSKI et al., 1983; GIBSON et 2l
1987, ZWIETERING et al,, 1991; ROSSO et al., 1993, 1995).

Auch der Temperatureinflu auf mikrobiell anaerobe Prozesse ist in natiirlichen (z.B. ZEI-
KUS und WINFREY, 1976; KELLY und CHYNOWETH, 1981; CONRAD et al, 1987;
SINKE et al., 1992) und technischen Systemen (z.B. CHEN et al., 1980; PUHAKKA et al.,
1988; VIRARAGHAVAN und KIKKERI, 1990) ausfiihrlich untersucht worden.

Gelegentlich wurde auch tiber eine Variation von metabolischen Sequenzen bei veranderlichen
Temperaturen berichtet (WIEGEL et al., 1992; PERSSON und HAHN-HAGERDAL, 1992).

2.3.2.2. Die metabolische Geschwindigkeitskompensation als Mechanismus zur Adap-
tation an die Umgebungstemperatur

Im Gegensatz zu vielen hoheren Organismen (z.B. Saugetiere, Vogel) verfiigen Mikroorga-
nismen nicht {iber Mechanismen, die eine stabile Temperatur in der Zelle unabhéngig von der
Umgebungstemperatur gewihrleisten. Diesbeziiglich sind sie deshalb analog zu den ectother-
men oder auch poikilothermen Organismen zu betrachten, zu denen auch die niederen Wir-
beltiere und Wirbellosen zdhlen. Da bei sinkenden Temperaturen, wie sie sich beispielsweise
aus den jahreszeitlichen Schwankungen ergeben, die Raten metabolischer Prozesse schnell
unter die zur Lebenserhaltung notwendigen Werte fallen wiirden, haben diese Organismen im
Laufe der Evolution Kompensationsmechanismen entwickelt, die den geschwindigkeitslimitie-
renden Einfluf niedriger Temperaturen mehr oder weniger stark ausgleichen konnen
(metabolische Geschwindigkeitskompensation oder Temperaturkompensation). Fir deren
Realisierung kommen zwei wesentliche Prinzipien in Frage:

29



1. Erhdhung der Enzymkonzentration in der Zelle (quantitative Strategie)
2. Erhéhung der katalytischen Effizienz der Enzyme (qualitative Strategie)

Wahrend der quantitativen Strategie ein bedeutendes Potential zugeschrieben wird, besitzt sie
jedoch auch offensichtliche Grenzen. Erstens ist auf Grund der Temperaturempfindlichkeit
der Enzymstruktur nicht anzunehmen, daf3 alle Enzyme bei der verinderten Temperatur
unvermindert aktiv sind, zweitens erfordert die Enzymproduktion Energie, die die Zelle nicht
unbeschrankt bereitstellen kann und drittens sind die Lésungsmittelkapazit4t der Zelle und die
Anzahl der Bindungsstellen fir membrangebundene Enzyme begrenzt.

Zum Verstdndnis der qualitativen Strategie ist die Betrachtung der Struktur des Enzym-
Substrat-Komplexes entscheidend. Frithere Vorstellungen beschreiben das Ausprigen dieser
Komplexe nach dem "Schliissel-SchloB"-Prinzip, welches das Enzym als starres Gebilde be-
trachtet und das Substrat als genau passendes Gegenstiick. Der TemperatureinfluBl auf die
lockeren Wechselwirkungskrifte jedoch, die den Enzym-Substrat-Komplex und die héheren
Ordnungen der Enzymstruktur selbst stabilisieren, fiihrt dazu, daB bei verschiedenen Tempe-
raturen unterschiedliche Konformationen ein und desselben Enzyms bzw. Enzym-Substrat-
Komplexes existieren. Deshalb betrachtet man solche Bindungen besser als "Hand-Hand-
schuh"-Effekte, wobei die endgiiltige und dennoch flexibie Gestalt des "Handschuhs"
(Enzym) sich erst nach der Einfiihrung der "Hand" (Substrat) ergibt (HOCHACHKA und
SOMERQO, 1984). Die beibehaltene Flexibilitit der Enzymstruktur wird als obligatorisch fiir
alle Ereignisse bei der katalytischen Reaktion (Bindung des Substrates, Aktivierung des En-
zym-Substrat-Komplexes, chemische Reaktion und Freigabe von Produkt und Enzym) ange-
sehen. Dieser Flexibilitat steht das Erfordernis nach struktureller Stabilitdt gegeniiber. Unter
der Annahme, daB eine hohere Temperatur festere oder eine héhere Anzahl lockerer Bindun-
gen zur Stabilisierung der Struktur verlangt, 148t sich schluBfolgern, daB bei niedrigen Tem-
peraturen die Flexibilitat des Enzym-Substrat-Komplexes grofer ist und weniger Energie zum
Auftheben einmal geschaffener Bindungen notwendig ist. Die Bindung eines Substrates an ein
Enzym ist auf Grund der besonderen Rolle von ionischen und Wasserstoffbriickenbindungen
dabei in der Regel ein energetisch bevorzugter ProzeB (Tab. 3). Je mehr lockere Wechselwir-
kungskrifte am Zustandekommen des Komplexes beteiligt sind und je grofer demzufolge
seine Stabilitdt ist, desto mehr Energie ist erforderlich, um den Komplex in den aktivierten
Zustand zu tberfuhren. Die Aktivierungsenergie fiir ein und dieselbe biochemische Reaktion
ist deshalb oft bei warm-adaptierten Organismen hoher als bei kalt-adaptierten
(HOCHACHKA und SOMERO, 1984),

Auf die Rolle der Enzymaffinitit zu einem Substrat als regulierendem Parameter fiir die Ak-
tivitdt eines Enzyms wurde bereits in den sechziger Jahren hingewiesen (CHANGEAUX,
1964; ATKINSON, 1966). Frithe Arbeiten zur Temperaturadaptation in poikilothermen Or-
ganismen lieBen jedoch die Rolle der Substratkonzentration weitgehend unberlicksichtigt
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(LICHT, 1967, MUTCHMOR, 1967; READ, 1967; RASMUSSEN und RASMUSSEN,
1967), obwohl die Substratkonzentrationen in vivo meist weit unterhalb der Sittigung liegen
und damit die Reaktionsgeschwindigkeit signifikant von der Affinitat des Substrates zum En-
zym beeinflut werden.

Mit hoherer Flexibilitit des Enzym-Substrat-Komplexes bei niedrigen Temperaturen ist das
Vermogen des Enzyms, Substrat und eventuell Cofaktoren zu binden sowie die Produkte der
Reaktionen freizugeben, beschleunigt. Das findet seinen Ausdruck in einer erhdhten Affinitit
des Substrates zum Enzym. Fur zahlreiche Enzyme ist tatsichlich ein Anstieg der Kg-Werte
mit der Temperatur festgestellt worden. Viele Enzyme zeigten einen minimalen Kg-Wert im
Bereich der Adaptationstemperatur der Zelle (HOCHACHKA und SOMERO, 1968). Bei
Substratkonzentrationen unterhalb der Sittigung, also im normalerweise physiologisch rele-
vanten Konzentrationsbereich, werden daher die Geschwindigkeitsunterschiede bei verschie-
denen Temperaturen reduziert und sind kleiner, als man nach der ARRHENIUS-Beziehung
erwarten miite, wenn man die Abhéngigkeit v,(T) zugrunde legt (Bild 7). Je geringer die
Substratkonzentration, desto stérker ist der ausgleichende Effekt und desto geringer wird der
Qjo-Wert (HAZEL und PROSSER, 1974). Da bei Erreichen der Sattigungskonzentration
das freie Enzym nicht mehr Substrat aufnehmen kann, ist hier der Effekt gleich Null, d.h. der
Mechanismus der Temperaturkompensation durch Modifikation der Substrat-Enzym-Affinitit
kommt bei Substratsattigung nicht zum Tragen.

Dennoch wird diesem Mechanismus ein betréchtliches kompensatorisches Potential zuge-
schrieben. Einige Organismen sind in der Lage, zur Anpassung an unterschiedliche Tempera-
turen mehrere Isozyme zu synthetisieren, fiir die unterschiedliche genetische Informationen
existieren. Jedoch realisiert die Mehrzahl der Organismen die Temperaturkompensation nicht
tber die Modifikation ihres genetischen Materials, zumal diese Prozesse sehr lange Zeitréume
erfordern, sondern im wesentlichen iiber die Synthese von generell solchen Enzymen, deren
strukturelle Konformation des Enzym-Substrat-Komplexes in hinsichtlich der Affinitat
vorteilhafter Weise durch Temperaturinderungen beeinflult werden kann. Dies erlaubt ein
flexibleres Reagieren auf Temperaturschwankungen, als das durch die Festlegung im ge-
netischen Material moglich wire und ist daneben wesentlich schneller als die Prozesse, auf
denen die quantitative Strategie der Temperaturkompensation (Erhohung der Konzentration
von Enzymen) beruht (HOCHACHKA und SOMEROQ, 1973). Einen umfangreichen Litera-
turtiberblick {iber kompensierende Enzyme gaben bereits HAZEL und PROSSER, 1974.

In Auswertung dieser und weiterer Daten wurde festgestellt, daB in komplexen Organismen
nicht alle Enzyme gleichermafen kompensierend auf niedrige Temperaturen reagieren, son-
dern daB es auch nicht- und negativ-kompensierende Enzyme gibt (PROSSER, 1986). Letzte-
re sind meist mit Abbau- oder Lyseprozessen in der Zelle verbunden. Ein Beispiel ist Lyso-
zZym.,
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kompensierendes Enzym
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Bild 7. EinfluB des K4-Wertes auf die Reaktionsgeschwindigkeit bei Substrat-

konzentrationen unterhalb der Sattigung mit und ohne Temperaturkompensation.
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Die positiv kompensierenden Enzyme kommen meist in den Prozessen des Zellaufbaus und
der Energiegewinnung vor (zB. Enzyme der Glykolyse und Glukoneogenese, des
Citratzyklus, des Elektronentransports und der Proteinsynthese).

Auch in Mikroorganismen ist das Prinzip der Temperaturkompensation weitverbreitet, wie
vielfach belegt ist (zB. LAUDELOUT und TICHELEN, 1960; KNOWLES et al, 1965;
KRAUS, 1971; PAULE, 1971, NOVAK, 1974; HUG und HUNTER, 1974a). Durch weitere
Untersuchungen wurde dabei speziell auf die Bedeutung niedriger Substratkonzentrationen
hingewiesen (HUG und HUNTER, 1974b; WESTERMANN et al., 1989).

Mechanismen der Temperaturkompensation sind jedoch nicht ausschlieBlich auf das Niveau
der Enzym-Substrat-Wechselwirkungen beschrinkt, sondern umfassen auch Membranprozes-
se. Die Beibehaltung eines speziellen Status der Membranviskositit und Fluiditdt bei Tempe-
raturdifferenzen kann kritisch sein. Deshalb existiert ein ausgleichender Mechanismus, der
durch den Einbau erhohter Konzentrationen ungesittigter Lipide in Membranstrukturen eine
konstante Viskositat ermoglicht. Dabei erfolgt eine Herabsetzung der Ubergangstemperatur
der Membran durch eine Fluid-Gel-Transformation. Dieser Mechanismus der "homeoviskosen
Adaptation" ist sowoh! bei Tieren, Pilanzen als auch bei Mikroorganismen gefunden worden
(HOCHACHKA und SOMERQ, 1984) und hat nachweislich metabolische Konsequenzen
(CARPENTER et al., 1995).

2.3.2.3. Temperatureinflufl auf die inhibitorische Wirkung toxischer Substanzen

Allgemeingiiltige Temperatur-Inhibierungsbeziehungen zu definieren, ist kompliziert, da die
Einflisse sehr vielfaltig sind. Einerseits beeinflut die Temperatur nicht nur die Geschwindig-
keit von Enzymreaktionen, sondern auch die Geschwindigkeit von Aufnahme und AusstoB
inhibierender Verbindungen (ABEL, 1989), andererseits konnen toxische Stoffe die Tempera-
turtoleranzgrenzen von Organismen verschieben (duPREEZ et al., 1987). SPARGUE, 1970
postulierte, daB die Temperatur die Geschwindigkeit des Reagierens eines Organismus auf ein
Gift beeinfluBt, aber nicht die akute lethale Konzentration, was jedoch durch die Mehrzahl der
Untersuchungen nicht bestétigt wurde. Eine umfangreiche Literaturiibersicht zu Temperatur-
Toxizitatsdaten vertffentlichten CAIRNS et al, 1975. Diese enthilt Angaben zur Toxizitit
von Ammonium, Cyanid, Schwermetallen, Pestiziden, Herbiziden, chlorierten Kohlenwasser-
stoffen, organischen Phosphorverbindungen, Chlor und Detergenzien auf Fische sowie zum
EinfluB von pH-Unterschieden, Chlor, Metallen und Antibiotika auf Mikroorganismen bei
unterschiedlichen Temperaturen. Obwohl die Autoren vor einer Verallgemeinerung warnen,
1aBt die tiberwiegende Mehrzahl der dargestellten Ergebnisse bei steigender Temperatur ein
Sinken der LC-50-Werte, also eine steigende Toxizit4t erkennen. Die Autoren fithren diese
Tendenz auf eine beschleunigte Aufrahme des Inhibitors in die Zelle bei hoheren Temperatu-
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ren zurick, da die Permeabilitit der Zellmembran mit der Temperatur steigt. Daher sollte in
der Mehrzahl der Fille eine positive Temperatur-Toxizitits-Korrelation zu erwarten sein.
Auch spitere Untersuchungen bestitigten diese Tendenz (zB. DUANGSAWADSI und
KLAVERKAMP, 1979; SMITH und HEATH, 1979; FELTS und HEATH, 1984,
KHANGAROT und RAY, 1987).

Alle bisher unter diesem Aspekt diskutierten Untersuchungen lassen den Fall der Hemmung
durch ein UberschuBsubstrat unberiicksichtigt. In den klassischen Toxizititstests ist die
MefBgroBe immer ein leicht zuginglicher Summenparameter, der Auskunft iber das Alige-
meinbefinden des Testorganismus gibt, ohne daB die Hemmung bestimmter Stoffwechselpro-
zesse im einzelnen untersucht werden kann. Weiterhin wird im Rahmen dieser Tests haupt-
sachlich die Toxizitat solcher Verbindungen untersucht, die den LebensprozeB der jeweiligen
Organismen in ihrer natiirlichen Umgebung zwar beeintrichtigen konnen, ohne daB diese
Substanzen aber fiir den Organismus selbst von essentieller Bedeutung sind. Wenn vom ab-
wassertechnischen Standpunkt jedoch die Elimination von Schadstoffen in einem mikrobiellen
Abbauprozef} angestrebt wird, so steht oft gerade die Degradation der Substanzen im Mittel-
punkt, die von den Mikroorganismen gleichzeitig zur Regeneration ihrer Zellsubstanz bend-
tigt werden. Handelt es sich dabei um inhibierende Substrate, so beruht der Erfolg des Ab-
bauprozesses auf der Auspragung eines katalytisch aktiven Komplexes zwischen Enzym und
Inhibitor. In der Literatur existieren jedoch keine Angaben zum EinfluB der Temperatur auf
den K;-Wert beim mikrobiellen Abbau von Phenol.

2.4. Ableitung der Zielstellung

Zusammenfassend lassen sich aus den bisher dargestellten inhaltlichen Schwerpunkten folgen-
de Aussagen zur Rolle geschwindigkeitslimitierender EinfluBgrofBen beim Schadstoffabbau in
phenolischen Deponiewissern treffen:

In vielen Fillen sind natiirliche Selbstreinigungsprozesse kontaminierter Habitate durch das
Zusammenwirken mehrerer geschwindigkeitslimitierender Einfliisse beeintrichtigt. Phenoli-
sche Wisser unterliegen im Laufe ihrer Langzeitlagerung stofflichen Verinderungen, die zur
Bildung hochmolekularer Autoxidationsprodukte fiihren. Von diesen Verbindungen sowie
von den phenolischen Monomeren kann eine inhibierende Wirkung ausgehen. Oft besteht eine
Sauerstofflimitation, so daB fiir biologische Abbauprozesse ausschlieBlich das Potential
anaerober Mikroorganismen zur Verfiigung steht. SchlieBlich werden metabolische Prozesse
in vielen Fallen durch das Vorherrschen niedriger Temperaturen in ihrer Geschwindigkeit be-
grenzt.

Die sich beim AutoxidationsprozeB phenolischer Verbindungen bildenden huminartigen
Strukturen gelten unter methanogenen Bedingungen als schwer abbaubar und begrenzen
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somit den SelbstreinigungsprozeB solcher Wisser. Die von extrazelluliren Phenoloxidasen
der WeiBfaulepilze und einiger Pflanzen genutzten Radikalreaktionen erfordern molekularen
Sauerstoff oder Wasserstoffperoxid und laufen im anaeroben Milieu nicht ab. Im einzelnen ist
Jedoch die Bedeutung des zur Verfiigung stehenden Elektronenakzeptors flir die Abbaubar-
keit solcher Verbindungen nicht untersucht worden.

Die inhibierenden Wirkungen phenolischer Autoxidationsprodukte sind ansatzweise im Rah-
men der Tanninproblematik betrachtet worden. Generell wurde eine starke Hemmung met-
hanogener Abbauprozesse durch oligomere Autoxidationsprodukte phenolischer Verbindun-
gen beobachtet, wihrend hochmolekulare polymere Strukturen die Methanogenese nicht be-
einfluBten. Als Grenze des toxischen Bereiches wurde ein Molekulargewicht von ca. 3000
g/mol angegeben. Aussagen zum EinfluB der Struktur des Ausgangsstoffes der Autoxidation
sowie zum Einflul} der Autoxidationsdauer fehlen weitgehend.

Der Temperatureinflul und der EinfluB3 inhibierender Substanzen wie z.B. Phenol auf die Ge-
schwindigkeit des mikrobiellen Schadstoffabbaus sind getrennt voneinander ausfiihrlich unter-
sucht worden (vgl. Abschnitt 2.3.1. und 2.3.2.). Jedoch ergibt sich im Hinblick auf das
gemeinsame Vorliegen inhibierender Effekte und niedriger Temperaturen in kontaminierten
Okosystemen die Frage, inwiefern aus der Kenntnis der Einzelabhingigkeiten auf die
Verhaltnisse in kontaminierten Habitaten geschlossen werden kann bzw. ob der Umweltfaktor
Temperatur die Toxizit4tsgrenzen eines Schadstoffes beeinflufit. Das Zusammenwirken beider
Einfliisse wurde im wesentlichen nur flir Inhibitoren untersucht, deren Degradation oder
Transformation selbst nicht das Ziel und das Ergebnis des betrachteten Prozesses war und
keine katalytisch aktiven Enzym-Inhibitor-Komplexe im Prozef3 eine Rolle spielten. Diese
Arbeiten widerspiegeln in der Regel eine positive Temperatur-Inhibierungs-Korrelation, d.h.
ein Ansteigen der Toxizitat mit der Temperatur. Der Effekt der Temperatur auf die Intensitit
einer Substrathemmung, wurde bislang bei mikrobiellen Abbauprozessen nicht untersucht,
spielt aber in Bezug auf die Degradation toxischer Verbindungen eine entscheidende Rolle.

Aus diesen Betrachtungen leiteten sich fiir die vorliegende Arbeit folgende Ziele ab:

Vor dem Hintergrund einer moglichen Hemmung mikrobieller Selbstreinigungsprozesse in
anaeroben phenolischen Deponiewdssern soll die inhibitorische Wirkung phenolischer
Autoxidationsprodukte auf den methanogenen Abbau von Phenol und Acetat niher betrachtet
werden. Die Beeinflussung der Methanbildungsraten beim Abbau dieser beiden Substrate soll
Aussagen zur Empfindlichkeit verschiedener an der Methanbildung beteiligter Mikroorganis-
mengruppen und einzelner Stoffwechselschritte des anaeroben Phenolabbaus gegeniiber phe-
nolischen Autoxidationsprodukten ermdglichen. Die Wahl von Phenol als Modellsubstrat ent-

spricht dabei seiner Rolle als Hauptkontaminant in phenolischen Deponiewéssern. Acetat fallt
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intermediar beim Phenolabbau an und fungiert als Substrat fiir die methanogenen Mikroorga-
nismen, die flir das Funktionieren des Abbauprozesses in seiner Gesamtheit bedeutsam sind.
Als Modellsubstanzen fiir Autoxidationsprodukte in phenolischen Deponiewdssern werden
phenolische Autoxidate synthetisch erzeugt. Ausgangsstoffe fiir die Autoxidation sind mehr-
fach hydroxylierte Phenole, methylierte und aminierte Phenole sowie definierte Gemische.
Dabei sind besonders Abhangigkeiten der Toxizitit von der Struktur des Ausgangsstoffes und
von der Dauer der Autoxidation von Interesse, Daneben sind Aussagen zur Reversibilitat der
Inhibierung und zum Einfluf der MolekiilgréBe auf die Intensitat der Inhibierung anzustreben.
Uber die Einschatzung der Beeintrachtigung von Selbstreinigungsprozessen hinaus kénnten
die Untersuchungen zum inhibitorischen Potential phenolischer Autoxidationsprodukte auch
flir die technische Behandlung von Phenolabwissern, in denen sich bereits solche Verbindun-
gen gebildet haben, interessant sein.

Im Hinblick auf die Intensivierung des natiirlichen Selbstreinigungspotentials in phenolisch
kontaminierten Habitaten ist zu untersuchen, welche Bedeutung der zur Verfiigung stehende
Elektronenakzeptor fiir die mikrobielle Abbaubarkeit phenolischer Autoxidationsprodukte hat
und ob z.B. in der Methode der Nitratdosierung in Sedimente oder offene Deponieseen ein
geeignetes Verfahren zur in situ Sanierung von mit phenolischen Autoxidationsprodukten
verunreinigten Wissern gesehen werden kann. Die hierbei gewonnenen Erkenntnisse sollen
zur  Diskussion dieser Methode beziglich ihrer Anwendbarkeit in technischen
Abwasserreinigungsanlagen herangezogen werden. Die verstarkte Beriicksichtigung
anaerober Prozesse ergibt sich dabei aus okonomischen Uberlegungen und aus der
Maglichkeit der parallel ablaufenden Autoxidation von Phenolen in einem aeroben
Abbauprozefl. Diese Fragestellung soll anhand von Modellsubstanzen sowie mit dem
komplexen huminstoffreichen Schwelwasser der Deponie Schwelvollert bearbeitet werden.
Die Beeinflussung der Intensitdt inhibierender Wirkungen von Schadstoffen auf den Abbau
von Phenol durch den Umweltfaktor Temperatur soll anhand mikrobieller Mischpopulationen
(anaerob, aerob) untersucht werden. Als Inhibitoren werden zum einen Nickel und zum ande-
ren das Substrat Phenol im Uberschu3 gewihit. Dabei entspricht Nickel einem Inhibitor, der
nicht durch die Bildung katalytisch aktiver Enzym-Inhibitor-Komplexe hinsichtlich des Phe-
nolabbaus charakterisiert ist. Fiir diesen Fall lassen sich die zu findenden Temperatur-Inhibie-
rungs-Tendenzen mit Literaturangaben vergleichen. Phenol représentiert dagegen einen In-
hibitor, der gleichzeitig als Substrat fungiert, was die Ausprégung eines katalytisch aktiven
Enzym-Inhibitor-Komplexes erfordert, wobei iiber Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen in
diesem Fall keine Literaturangaben verfiigbar sind. Die Auswirkungen der gefundenen Bezie-
hungen insbesondere auf Selbstreinigungsprozesse in kontaminierten Habitaten bei niedrigen
Temperaturen sind zu diskutieren.
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Die experimentelle Bearbeitung dieser Zielstellung soll in vier Abschnitten erfolgen:

1. Untersuchung des inhibitorischen Potentials phenolischer Autoxidationsprodukte auf
methanogene Abbauprozesse

2. Bedeutung unterschiedlicher Elektronenakzeptoren fiir die Abbaubarkeit phenolischer
Autoxidationsprodukte

3. Mikrobiell anaerobe Behandlung von Schwelvollertwasser im LabormaBstab

4. Untersuchung von Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen beim mikrobiellen Phenolabbau

AbschlieBend werden die Ergebnisse der Modellexperimente sowie die mit Proben des
Schwelvollertsees erhaltenen Erkenntnisse in ihrer iibergreifenden Bedeutung diskutiert.
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3.  Material und Methoden

3.1.  Priparation und MolekiilgréBenfraktionierung von phenolischen
Autoxidationsprodukten

3.1.1. Priiparation

Als Ausgangsstoffe fiir die Gewinnung phenolischer Autoxidationsprodukte wurden Chemi-
kalien der Fa. Merck (p.A.) verwendet. Autoxidationslésungen wurden von Phenol, Brenzka-
techin, Resorcin, Hydrochinon, Pyrogallol, Phloroglucin, 4-Methylbrenzkatechin, 3-Amino-
phenol und 2,4-Diaminophenol hergestellt. Zur Autoxidation wurden 400 ml einer 0,3 mola-
ren wilBrigen Losung der Substanz (Phloroglucin nur 0,1 M) in unverschlossenen 500 mi-
Erlenmeyerkolben bei ca. 100 min-! mittels Magnetrithrern gerithrt. Zur Beschleunigung der
Autoxidationsreaktion wurde der pH-Wert mit konzentrierter Natronlauge auf 12,0
eingestellt und wiahrend der Reaktion einmal tiglich kontrolliert sowie bei Bedarf
nachgestellt. Einige der phenolischen Verbindungen zeigten bereits unmittelbar bei pH-Wert-
Einstellung eine Braunfirbung, die sich mit zunehmender Reaktionszeit vertiefte. Aus den
Reaktionsansitzen wurden nach 1, 3, 7, 21, 42 und 90 Tagen (fiir einige Experimente nach 10
Tagen) Proben entnommen und in 100-ml-Blutkonservenflaschen aufbewahrt. Der pH-Wert
dieser Proben wurde mit Phosphorsdure auf 7,0 eingestellt. Um eine weitere Autoxidation
auszuschlieBen, wurden die Proben ca. 3 min mit Stickstoff (Reinheit 5.0, Fa. Linde) begast
und in der gasdicht verschlossenen Blutkonservenflasche bei 4-8°C im Dunkeln gelagert.

3.1.2. Fraktionierung phenolischer Autoxidationsprodukte mittels Ultrafiltration und
Dialyse

Bei der Autoxidation der phenolischen Verbindungen entstehen aufgrund des ungeordneten
Charakters der Reaktion Gemische von Substanzen, die sich in ihrer Struktur und Molekiil-
groBe in der Weise unterscheiden, dal3 eine genaue Aufklarung der gebildeten Strukturen
nicht moglich ist. Eine Variante der Klassifizierung von Substanzen, die bei der Autoxidation
gebildet werden, besteht in der Unterteilung nach threr MolekuilgroBe.

Um Priparate mit definierten MolekiilgroBenbereichen zu erhalten, wurden die Reaktions-
gemische fiir die Untersuchungen zur Degradation von phenolischen Autoxidationsprodukten
mittels Ultrafiltration fraktioniert. Die Trennschnitte lagen bei 0,3 um, 10 kD, 3 kD, 1 kD und
bei einigen Untersuchungen auch bei 0.5 kD. Es fanden Ultrafiltrationseinheiten (300 bzw.
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400 ml Inhalt) sowie Filtermaterial (d=76 mm) der Fa. Amicon Verwendung. Gewdhnlich
wurden die Reaktionsgemische vor der Filtration im Verhdltnis 1:10 mit dest. Wasser ver-
dinnt, da dies die Lebensdauer der Filter erhéhte. Der zur Filtration erforderliche Druck (1-3
bar) wurde mit Stickstoff (Reinheit 5.0, Fa. Linde) erzeugt.

Zur Definierung einer unteren MolekiilgroBengrenze wurde versucht, die Ultrafiltrationsme-
thode einer Dialysestufe nachzuschalten. Dabei wurden Dialyseschliuche der Fa. Spectrum
mit Porenweiten von 1 bzw. 10 kD verwendet. Die Dialyse der 1:10 verdiinnten
Autoxidationslésungen erfolgte bis zum vollstindigen Herauslésen der niedermolekularen
Verbindungen im Wasserbad. Das Wasser wurde mehrmals taglich gewechselt. Die
Vollstandigkeit des Stoffiibergangs wurde anhand von nicht mehr veranderlichen UV-VIS-
Spektren (Abschnitt 3.4.2.) bestimmt. Jedoch erwies sich die Anwendung der Dialysetechnik
zur Fraktionierung von Autoxidationslésungen phenolischer Verbindungen insofern als
problematisch, da eine Sorption von Verbindungen an den Dialyseschlauch beobachtet wurde,
die durch Waschen mit Wasser nicht aufzuheben war. Nach der Benutzung blieb das
Schlauchmaterial irreversibel braun gefirbt. Um zu gewidhrleisten, daB nicht durch die
vorbereitende Aufarbeitung des Autoxidationsgemisches schon reprisentative Bestandteile
aus dem Reaktionsgemisch entfernt wurden, wurde fiir alle praktischen Untersuchungen daher
die Molekulargewichtsfraktionierung nur mittels Ultrafiltration bei bekannten oberen
Trenngrenzen durchgefiihrt.

3.2 Gewinnung von Anreicherungskulturen

3.2.1. Gewinnung von methanogenen phenol- und acetatabbauenden Kulturen

3.2.1.1. Inoculum

Phenol- und acetatabbauende Mischpopulationen wurden fiir Untersuchungen zur Toxizitat
von phenolischen Autoxidationsprodukten bei der anaeroben Behandlung von phenolischen
Deponiewdssern bendtigt. Als Animpfmaterial zur Anreicherung dieser Populationen diente
FluBsediment der WeiBen Elster bei Kleindalzig (ca. 20 km sidlich von Leipzig). Auf Grund
der Kontamination des Flusses mit Abwissern angrenzender Industriebetriebe war bereits eine
Adaptation der Sedimentpopulation an phenolische Verbindungen zu vermuten. Nach der

Entnahme wurde das Sediment in einem luftdicht abgeschlossenen Faf bei 4-8°C aufbewahrt.
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3.2.1.2. Nihrmedium

Zur Anreicherung phenol- und acetatabbauender methanogener Mischkulturen wurde
folgendes Mineralsalzmedium verwendet;

Na(Cl 900 mg/l
NH,4CI 1000 mg/l
MgClr*6H,0 200 mg/1
CaCly*6Hp0 " 100 mg/i
Spurensalzldsung 10 mi1
KH,PO, 325 mg/l
KoHPO4*3H,0 725 mg/l
NaHCO3 600 mg/l

Die Spurensalzlosung hatte folgende Zusammensetzung;

EDTA-Na 100 mg/l
FeS04*7H,0 100 mg/1
MnCly*7H»0 100 mg/l
CoClp*6H,0 170 mg/l
ZnClp 100 mg/l
CuClp*5H,0 20 mg/l
NiCl*6H,0 30 mg/l
H3BO3 10 mg/l
NayMoO4*2H70 10 mg/l
NapSeO3 1 mg/l

konzentrierte HCI 3 mi1
Als alleinige Kohlenstoffquelle fiir die acetoclastische Anreicherungskultur diente
Natriumacetat (p.A., Fa. Riedel-de Haen) in einer Konzentration von 20 mmol/l; als einzige
Kohlenstoffquelle fiir die phenolabbauende Anreicherungskultur diente Phenol (p.A., VEB
Berlin-Chemie) in einer Konzentration von 1 mmol/l.

3.2.1.3. Kultivierungsbedingungen

Die Anreicherung der methanogenen Populationen erfolgte in 5-Liter-Weithalsflaschen, die
mit Gummistopfen verschlossen wurden. Die das jeweilige Kohlenstoffsubstrat enthaltende
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Mineralsaizlésung wurde mit 10 Vol-% Elstersediment als Inoculum angeimpft. Der pH-Wert
wurde auf 7,0 eingestellt und die Flaschen in Magnetrithr-Wasserbadern "Rototherm 5" (Fa.
Dinkelberg Labortechnik) bei einer Riihrerdrehzahl von ca. 50 min-1 auf 30°C temperiert. Um
Lichteinfall zu vermeiden, wurden die Wasserbéder mit Platten abgedeckt.

Die Kultivierung erfolgte unter sauerstofffreier Stickstoffatmosphare (Stickstoff der Reinheit
5.0, Fa. Linde) unter anfinglichem Zusatz von ca. 0,2 g/l Natriumsulfid-Hydrat (reinst, 35%
Nag8, Fa. MERCK) als reduzierender Substanz (nach OWEN et al., 1979). Auf die Anwen-
dung eines Redoxindikators (Resazurin) nach SHELTON und TIEDIJE, 1984 wurde verzich-
tet. Generell wurde eine stetige Methanbildung bei der Anreicherung als Beleg fiir ein ausrei-
chend niedriges Redoxpotential im System angesehen.

Das entstehende Biogas wurde iiber eine Schlauchverbindung in eine Waschflasche mit Was-
ser eingeleitet. Eine zweite Schlauchverbindung erméglichte zeitlich begrenzt das Auffangen
des Biogases in einer 50-ml-Spritze mit Glaskolben, so daB sowohl die Gasbildungsrate als
auch der Methananteil des Biogases bestimmt werden konnte. Das Umschalten zwischen bei-
den Schlauchanschlissen wurde iiber einen Dreiwegehahn realisiert. Anhand des in einem
bestimmten Zeitraum gebildeten Biogasvolumens wurde der Zeitpunkt fiir die Substratnach-
dosierung festgelegt. Im Zweifelsfall wurden zusatzliche Phenol- oder DOC-Analysen zur
Entscheidung herangezogen, wobei die Proben vor der Analyse ca. 10 min bei 10000 min-!
zentrifugiert wurden,

Substratmangel von bis zu zwei Wochen, dessen Ausnutzung sogar fiir die Durchfiihrung
anaerober Abbautests vorgeschlagen wurde (BIRCH et al, 1989), wurde von den
Organismen problemlos toleriert. Da jedoch fiir Toxizit4tsuntersuchungen ein physiologisch
optimaler Zustand der Testorganismen anzustreben ist, wurden fiir diese Zwecke generell
Organismen zu einem Zeitpunkt verwendet, zu dem das Kohlenstoffsubstrat noch nicht
vollstandig verbraucht war.

3.2.2. Gewinnung von Kuituren zum Abbau phenolischer Autoxidationsprodukte

3.2.2.1. Inocula

Als Inoculum fiir die Untersuchungen zum anaeroben Abbau phenolischer Autoxidationspro-
dukte wurde eine Anaerobkultur aus einem Bioreaktor fiir phenolische Abwisser benutzt
(Universitdt Waterloo, Ontario, Canada). Diese Kultur wurde unter Stickstoff im Dunkeln bei
4°C gelagert.
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Parallel zu den Anaerobexperimenten wurde die Elimination phenolischer Autoxidationspro-
dukte auch unter aeroben Bedingungen untersucht. Als Animpfmaterial fiir diese Versuche
diente Belebtschlamm aus der kommunalen Klaranlage Waterloo.

Die Anaerobkultur war lagerfihig, wohingegen der Belebtschlamm frisch verwendet werden
mubBte.

3.2.2.2. Nihrmedium

Das in diesen Experimenten eingesetzte Nahrmedium hatte folgende Zusammensetzung;

NaCl 2000 mg/1
NH4Cl 500 mg/l
CaCl*6H>0 300 mg/l
MgCly*6H,0 800 mg/l
KHyPO4 700 mg/l
KCl 600 mg/l
MgSOy 50 mg/l
NaHCO3 4000 mg/1
Spurensalzlésung 10 ml/]

Die Spurensalzlosung hatte die Zusammensetzung nach Abschnitt 3.2.1.2.

Die Anaerobkultivierung wurde in verschiedenen Varianten derart durchgefiihrt, daB3 den Or-
ganismen unterschiedliche Elektronenakzeptoren fiir die Atmungskette angeboten wurden.
Auf diese Weise sollte das selektive Wachstum von nitratreduzierenden, sulfatreduzierenden
und methanogenen Mikroorganismen gefordert werden. Die Versuchsansitze unter nitratre-
duzierenden Bedingungen enthielten dementsprechend 1g/l KNO3, die Ansitze unter sulfat-
reduzierenden Bedingungen 1 g/l NapSQOy4 und die methanogenen Ansitze keine weiteren Zu-
gaben.

Als Kohlenstoffquellen wurden dem Mineralsalzmedium Autoxidationsldsungen von Brenzka-
techin (125 mg/l DOC) und Resorcin (145 mg/l DOC) zugesetzt (Herstellung der Losungen
nach Abschnitt 3.1.1. bei einer Autoxidationszeit von 10 Tagen).

3.2.2.3. Kultivierungsbedingungen

Die Anreicherung der jeweiligen Mikroorganismenpopulation erfolgte durch Semi-batch-
Kultivierung mit teilweisem und haufigem Austausch des Kulturmediums gegen frische

42



Nihrlgsung, in der das Kohlenstoffsubstrat in der entsprechenden Konzentration gelost war.
Die Anaerobkultivierung wurde mit 400-mi-Kulturvolumen in 500-ml-WHEATON-Flaschen
durchgefiihrt, die mit Gummistopfen und Schraubverschliissen gasdicht verschlossen wurden.
Der Volumenanteil des Anaerobschlammes betrug 10 % des Kulturvolumens. Zur Realisie-
rung anaerober Bedingungen erfolgte die Kultivierung unter Stickstoffatmosphire sowie un-
ter Zusatz von ca. 0,2 g/l Natriumsulfid,

Die Aerobkulturen wurden mit 200 ml Kulturvolumen und einem Volumenanteil des Belebt-
schlammes von 5 % in 500-ml-Erlenmeyerkolben angesetzt und mit 100 min-! geschiittelt.
Der pH-Wert wurde auf 7,0 eingestellt und die Ansitze wurden bei 30°C inkubiert. Der Mo-
dus der Probenahme und Nachdosierung realisierte eine durchschnittliche hydraulische Ver-
weilzeit von 10 Tagen, wobei die Probenahme aus dem klaren Uberstand der Kulturen erfolg-
te, so daf} die Biomasse nicht aus dem System ausgetragen wurde. Dieses Vorgehen war auf
Grund des langsamen Wachstums der Organismen auf den angebotenen Substraten erforder-
lich. Nach ca. 6 bis 8 Wochen hatten sich pseudostationire Bedingungen eingestellt, was da-
durch angezeigt wurde, dalB} sich die Ablauf-DOC-Werte, die nach Zentrifugation der Proben
erhalten wurden, tiber die Zeit nicht mehr wesentlich &nderten (Schwankungen <10 %).

3.2.3. Gewinnung von Kulturen zur anaeroben Behandlung von Schwelvollertwasser

3.2.3.1. Inoculum

Als Animpfmaterial fiir die Untersuchungen zur anaeroben Behandlung von Schwelvollert-
wasser wurde das bereits im Abschnitt 3.2.1.1. beschriebene FluBBsediment der WeiBen Elster
benutzt.

3.2.3.2. Ndhrmedium

Das in diesen Versuchen zum Einsatz gekommene Mineralsalzmedium wurde bereits im Ab-
schnitt 3.2.2.2. aufgefiihrt. Hier wurde das Medium jedoch im Verhéltnis 1:1 mit Schwelvol-
lertwasser (Wasser aus 20 m Tiefe) versetzt, dessen organische Inhaltsstoffe auf ihre Abbau-
barkeit unter den jeweiligen Testbedingungen untersucht werden soliten. Auch hier wurden
die Versuche in drei Varianten durchgefiihrt und der Einflul} alternativer Elektronenakzepto-
ren fur die Atmungskette niher betrachtet. Dementsprechend enthielt die nitratreduzierende
Kultur 1 g/l KNO3, die sulfatreduzierende Kultur 1 g/l Na3804 und die methanogene Kultur
keine weiteren Zusitze.
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3.2.3.3. Kultivierungsbedingungen

Die Untersuchungen zur anaeroben Fermentierbarkeit von Schwelvollertwasser wurden in 2-
I-Blutkonservenflaschen bei einem Reaktionsvolumen von 1,5 Litern unter Stickstoff-
atmosphére durchgefithrt. Der Ansatz der Kulturen erfolgte mit 10 Vol-% Animpfsediment.
Auf eine Zudosierung von Natriumsulfid als reduzierender Substanz wurde in diesem Falle
verzichtet, da das Schwelvollertwasser selbst reduzierende Eigenschafien besaB. Der ange-
wandte Semi-batch-Modus realisierte eine durchschnittliche hydraulische Verweilzeit von 30
Tagen bei wochentlichem anteiligem Austausch der Kulturfliissigkeit gegen frische Nihrlo-
sung mit 50 % Schwelvollertwasser. Die Inkubation erfolgte bei pH 7,0 und 30 °C.

Bis zum Erreichen pseudostationdrer Zustinde im System (angezeigt durch zeitlich stabile
DOC-Ablaufwerte, Gasbildungsvolumina und Nitrat-/Sulfatkonzentrationen; Schwankung
<12 %) vergingen bis zu 20 Wochen.

3.2.4. Gewinnung von Kulturen fiir Untersuchungen zum Zusammenwirken hoher
Konzentrationen toxischer Verbindungen und niedriger Temperaturen

3.2.4.1. Inocula

Untersuchungen zum Zusammenwirken hoher Konzentrationen toxischer Verbindungen und
niedriger Temperaturen wurden sowohl unter aeroben als auch unter anaeroben
(methanogenen) Bedingungen durchgefiihrt. Fiir die Versuche unter aeroben Bedingungen
wurde Boden von einem Leipziger Gartengrundstiick als Inoculum benutzt. Fiir die Anaerob-
versuche sollte auf Sedimente aus der Schwelwasserdeponie Schwelvollert zuriickgegriffen
werden. Mit einem Schlammgreifer wurde Sediment aus 27 m Tiefe sowie ein Sediment aus
der Uferzone des Sees geborgen. Diese Sedimente wurden in luftdicht verschlossenen Kani-
stern im Dunkeln bei 4-8°C gelagert und vor Verwendung zweimal mit physiologischer Koch-
salzlosung (0,9 % NaCl) gewaschen, wobei durch standiges Spuhlen mit Stickstoff versucht
wurde, moglichst den Luftkontakt gering zu halten.

3.2.4.2. Nihrmedien
In den Untersuchungen zu Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen im aeroben Milieu kam das

Mineralsalzmedium nach Abschnitt 3.2.2.2. zur Anwendung, wihrend unter anaeroben Be-
dingungen auf das Medium nach Abschnitt 3.2.1.2. unter Zusatz von 0,2 g/l Natriumsulfid
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zurtickgegriffen wurde. Als einzige Kohlenstoffquelle wurde in beiden Fallen Phenol in einer
Konzentration von 20 mg/l zugesetzt.

3.2.4.3. Kultivierungsbedingungen

Die Anreicherung der Aerobkultur erfolgte in 500-ml-Erlenmeyerkolben zunichst bei Raum-
temperatur unter Riihren bei 100 min-!. Nach dem Verbrauch des Phenols wurde das
Substrat mehrfach in der entsprechenden Konzentration nachdosiert und die Kultur im
Verhéltnis 1:10 in frisches Medium iiberimpft.

Versuche, aus dem Tiefensediment (27 m Tiefe) des Schwelvollertsees eine anaerob Phenol
abbauende Kultur anzureichern, schlugen fehl. Jedoch gelang eine Anreicherung aus dem
Uferzonensediment. Zur Erlangung einer hohen Biomassekonzentration wurde nach dem
Verbrauch des Substrates die entsprechende Konzentration (20 mg/l) neu eingestellt. Mehrere
Uberimpfungen in frisches Nahrmedium erfolgten hier nach jeweils 5 bis 10 Nachdosierungen
im Verhéltnis 1:5. Die Anreicherung der Anaerobkultur erfolgte in 1-1-Blutkonservenflaschen.
Nach mehreren Passagen wurden sowoh! die Aerob- als auch die Anaerobkultur auf kleinere
Ansitze verteilt (200 mi) und bei den jeweiligen spiteren Versuchstemperaturen, die im Be-
reich zwischen 12 und 35°C lagen, bis zum Versuchsbeginn vorinkubiert.

Die Phenolkonzentration wurde wihrend der Anreicherungsperiode photometrisch im
Wellenlangenbereich zwischen 240 und 300 nm (Abschnitt 3.4.2.) bestimmt. Die Proben
wurden vor der Messung bei 10000 min-! 10 min lang zentrifugiert. Der pH-Wert betrug in
allen Ansitzen 7,0.

3.3. Beschreibung der experimentellen Arbeiten

3.3.1. Untersuchungen zur inhibierenden Wirkung phenolischer
Autoxidationsprodukte auf den Abbau von Acetat und Phenol unter
methanogenen Bedingungen

In der Regel untersuchen Toxizitatstests, die unter methanogenen Bedingungen erfolgen, die
Hemmung des allgemeinen Faulprozesses oder des Fettsdureabbaus. Beim héufig angewand-
ten Anaerobic Toxicity Assay (ATA) werden im allgemeinen Gemische aus Acetat und Pro-
pionat als Referenzsubstrat eingesetzt, wobei verschiedene Modifikationen existieren (z.B.
FIELD und LETTINGA, 1987; WU et al., 1990; KENNEDY et al., 1992). In vielen Arbeiten
wird auch der EinfluB des Inhibitors auf den Acetatabbau ermittelt, wobei selektiv die Wir-
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kung auf methanogene Bakterien erfaft wird (z.B. YANG und SPEECE, 1985, 1986:;
WANG et al., 1991). Die analytische MeBgroBe all dieser Tests ist die Verringerung der Bio-
gas- oder Methanbildungsrate in Gegenwart des Inhibitors. Relativ wenige Arbeiten befassen
sich jedoch mit der Beeinflussung einzelner am methanogenen Abbau organischer Verbindun-
gen beteiligter Bakteriengruppen oder mit der Hemmung des Abbaus spezifischer Substrate
(COLLERAN et al., 1992; SOTO et al., 1993; FEDORAK und HRUDEY, 1984). Neuere
Methoden erfassen dabei Methan- und Wasserstoffkonzentrationen in der wiBrigen und nicht
mehr in der Gasphase (BENSTEAD et al., 1993).

Die Untersuchungen zum inhibierenden EinfluB phenolischer Autoxidationsprodukte richteten
sich auf den Abbau von Acetat bzw. Phenol unter methanogenen Bedingungen und erfaBten
damit unterschiedliche beteiligte Mikroorganismengruppen. Als analytische MeBgroBe wurde
die Hemmung der Methanbildungsrate bei Gegenwart des Inhibitors im Vergleich zum
ungehemmten Ansatz herangezogen.

Die Experimente wurden in Blutkonservenflaschen mit Kulturvolumina von 50 ml beim
Acetatabbau und 100 ml beim Phenolabbau durchgefiihrt. Als Inocula dienten 10 mi der
acetatabbauenden bzw. 20 ml der phenolabbauenden Kultur (Abschnitt 3.2.1.). Die Substrat-
konzentrationen betrugen 20 mmol/l Natriumacetat bzw. 1 mmol/l Phenol. Die auf ihre inhibi-
torische Wirkung zu testenden phenolischen Autoxidationsprodukte (Abschnitt 3.1.1.) wur-
den in Konzentrationen zwischen 10 und 1000 mg/l DOC eingesetzt. Zur Verdiinnung bzw.
Auffillung des Kulturvolumens wurde physiologische Kochsalzlésung (0,9 % NaCl) unter
Zusatz von 1 ml/l konzentrierter Phosphorsdure zur Erhéhung der Pufferkapazitit benutzt.
Der pH-Wert dieser Losung wurde mit Natronlauge auf 7,0 eingestellt. Vor dem Verschlie-
Ben der Blutkonservenflaschen mit gasdichten Stopfen und Schraubkappen wurde das Kul-
turmedium mit Stickstoff (Reinheit 5.0, Fa. Linde) gespiilt und als reduzierendes Agens Na-
triumsulfid (ca. 0,2 g/1) zugesetzt. Die Inkubation erfolgte bei 30 °C. Die Bestimmung des
entstandenen Biogasvolumens wurde bei den acetatabbauenden Ansitzen in der Regel zwei-
mal téglich, bei den phenolabbauenden Ansétzen im Abstand von ein bis zwei Tagen, wie im
Abschnitt 3.4.6. beschrieben, durchgefiihrt. Der Methananteil im Biogas wurde gaschro-
matographisch bestimmt (Abschnitt 3.4.7.). Verschiedene Blindproben mit Substrat und ohne
Inhibitor, ohne Substrat und ohne Inhibitor, ohne Substrat und mit Inhibitor (in jeder geteste-
ten Inhibitorkonzentration) sowie mit Substrat und Inhibitor, aber ohne Inoculum wurden
mitgefiihrt. Letztere Ansitze dienten zur Erfassung einer moglichen abiotischen Komplexie-
rung des Substrates durch die phenolischen Autoxidationsprodukte, In diesen Fallen wurde
die Wiederfindung von Acetat und Phenol chromatographisch nach Abschnitt 3.4.11. bzw.
Abschnitt 3.4.9. bestimmt. Die biologischen Testansétze mit Substrat wurden in zwei Paralle-
len betrieben. Fir die Auswertung der Daten wurde der GeschwindigkeitseinfluB der
verdnderlichen Acetat- bzw. Phenolkonzentration vernachléssigt. In allen Ansdtzen, bei denen



die Abweichung der Methanbildungsraten in den Parallelproben < 10 % war, wurde die
mittlere Methanbildungsrate bestimmit.

3.3.2. Experimente zum Abbau phenolischer Autoxidationsprodukte

Die Experimente zum Abbau phenolischer Autoxidationsprodukte wurden in Gegenwart ver-
schiedener Elektronenakzeptoren durchgefithrt (molekularer Sauerstoff, Nitrat, Sulfat, Car-
bonat). Dabei erfolgte die Versuchsdurchfithrung in denselben Kulturgefifien und unter den-
selben Bedingungen wie die Anreicherung (Semi-batch-modus mit mittlerer Verweilzeit von
10 Tagen). Die Kultivierungsbedingungen sind im Abschnitt 3.2.2.3. eingehend beschrieben
worden. Nach Erreichen pseudostationérer Zustinde (erkennbar an stabilen DOC-Ablaufwer-
ten ber die Zeit) wurde mit der Aufnahme von experimentellen Daten begonnen.

Zur Ermittlung abiotischer Verdnderungen wurden nichtangeimpfte Kontrollansitze mit
Substraten, Elektronenakzeptoren und Nahrsalzen analog zu den Kulturansitzen mitgefiihrt.
Diese Kontrollansatze enthielten zur Unterdriickung biologischer Prozesse 0,2 gl
Natriumazid und wurden analog zu den Kulturansitzen behandelt und beprobt.

Von den entnommenen Proben wurden nach Abzentrifugieren der Biomasse (10 min bei
10000 min-1) mittels Ultrafiltration MolekiilgroBenfraktionen hergestellt (Abschnitt 3.1.2),
deren DOC anschlieBend bestimmt wurde. Die Trennschnitte lagen bei 1, 3 und 10 kD. Aus
den DOC-Werten dreier zu einer Fraktion gehorender Filtrate wurde der Mittelwert be-
stimmt. Durch Subtraktion der DOC-Mittelwerte verschiedener Fraktionen voneinander war
die Berechnung von DOC-Konzentrationen auch in Fraktionsgrenzen méglich, die sich mittels
Ultrafiltration nicht in dieser Weise herstellen lassen (z.B. Fraktion von 1-3 kD), da bei der
Praparation die untere Fraktionsgrenze immer 0 kD ist. Zur Bestimmung spezifischer Abbau-
raten wurde als Ma3 fiir die Biomassekonzentration die Proteinbestimmung nach BRAD-
FORD, 1976 durchgefiihrt (Abschnitt 3.4.1.2.). Die zu verschiedenen Zeitpunkten realisierten
Beprobungen ergaben Abbauraten fiir die einzelnen MolekiilgroBenfraktionen, deren
Mittelwerte graphisch dargestellt wurden.
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3.3.3.  Untersuchungen zur anaeroben Behandlung ven Wasserproben der
Schwelwasserdeponie Schwelvollert

3.3.3.1. Bestimmung biologischer Aktivititen in Wasser- und Sedimentproben des
Schwelvollertsees

Die im Abschnitt 1. angefiihrten gemessenen Lebendzellzahlen im Schwelvollertwasser lieBen
zumindest in den oberflichennahen Bereichen des Sees eine hohe biologische Aktivitat
vermuten. Auch deuteten die dort gemessenen Schadstoffkonzentrationen im Vergleich zu
den Belastungen des Tiefenwassers bereits auf Abbauprozesse hin.

Da das Schwelvollertwasser ein hohes abiotisches sauerstoffzehrendes Potential aufwies und
praktisch kein geloster Sauerstoff im See nachzuweisen war, soliten ausschlieBlich anaerobe
biologische Aktivitaten bestimmt werden. Dies erfolgte durch Tests auf die Reduktion von
Nitrat und Sulfat sowie auf Methanbildung aus verschiedenen Wasser- und Sedimentproben.
Die Experimente wurden in gasdicht verschlossenen 270-ml-Blutkonservenflaschen durchge-
fiihrt, wobei Schwelvollertsediment aus 27 m Tiefe bzw. Sediment aus der Uferzone in ver-
schiedenen Anteilen mit einem Sediment der WeiBen Elster gemischt wurde und mit insge-
samt 10 Vol.-% in Mineralsalzmedium nach Abschnitt 3.2.1.2. bei 35°C und pH 7.0 inkubiert
wurde. Die Ansiitze zum Test auf Nitratreduktion enthielten 1 g/l KNO3, die Ansitze zum
Test auf Sulfatreduktion 1 g/l NapS0y4. Die Versuchsansdtze zum Test auf Methanbildung
enthielten keine weiteren Zusitze. Eine zusitzliche Kohlenstoffquelle wurde generell nicht
zugegeben. Die Beprobung der Flaschen mit Nitrat- und Sulfatzusatz wurde zu verschiedenen
Zeitpunkten tiber ca. 3 Monate durchgefiihrt und erfolgte mit 5-ml-Spritzen und 0,9-mm-Ka-
niilen (Durchmesser). Die Proben wurden bei 10000 min-! 10 min lang zentrifugiert und an-
schlieBend mittels Ionenchromatographie auf ihre Nitrat- und Sulfatkonzentrationen hin un-
tersucht (Abschnitt 3.4.10.). In den Ansétzen zum Test auf Methanbildung wurde zu ver-
schiedenen Zeitpunkten das entstandene Biogasvolumen ermittelt (Abschnitt 3.4.6.) und des-
sen Methangehalt gaschromatographisch bestimmt (Abschnitt 3.4.7.).

Der Test auf Methanbildung erfolgte ebenso in  Proben mit unverdiinntem
Schwelvollertwasser aus 20 m Tiefe sowie von der Seeoberfliche (0 m). Da eine mogliche
Phosphatlimitation erwogen worden war, wurde einigen Ansétzen 1 g/l KHpPOy4 zudosiert.
Weiterhin enthielten einige Ansitze 20 mmol/l Natriumacetat als leicht verwertbare
Kohlenstoffquelle.

Ein weiterer Schnelltest autochthoner Aktivitit von Schwelvollertwasser (20 m und 0 m) be-
stand in der Untersuchung auf Befahigung der Proben zum Phenolabbau unter anaeroben
Bedingungen. Phenol wurde in Konzentrationen von 20 und 100 mg/l zugegeben. Auf weitere
Zugaben wurde verzichtet. Die Inkubation der Blutkonservenflaschen erfolgte zum einen bei
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Seetemperatur (6 °C) und zum anderen im Brutschrank bei 35 °C. Die Phenolkonzentration
wurde zu Versuchsbeginn und vor Abbruch der Versuche nach 3 Monaten gemessen, so daf
nur qualitative Aussagen und keine Angaben zur Kinetik des Prozesses moglich waren. Die
Bestimmung der Phenolkonzentration wurde photometrisch mit dem 4-Aminoantipyrintest
nach Abschnitt 3.4.4. durchgefiihrt. Zur Analyse war es auf Grund der starken Eigenfirbung
des Schwelvollertwassers erforderlich, die Proben hinreichend zu verdiinnen und die Eigen-
farbung mittels separater Blindproben ohne Nachweisreagenz zu erfassen.

3.3.3.2. Biologisch anaerobe Behandlung von Schwelvollertwasser unter Zugabe ver-
schiedener Elektronenakzeptoren

Behandlung und Beprobung der nitratreduzierenden, sulfatreduzierenden und methanogenen
Ansétze zur Reinigung von Schwelvollerttiefenwasser (20 m) erfolgten analog zur Anreiche-
rung, wie im Abschnitt 3.2.3.3. beschrieben wurde. Der Semi-batch-Modus mit einer durch-
schnittlichen hydraulischen Verweilzeit von 30 Tagen wurde auch in der experimentellen
Phase beibehalten. Pseudostationdre Zustéinde stellten sich erst nach einigen Monaten ein.
Danach wurde mit der analytischen Charakterisierung der Abbauprozesse begonnen. Vor dem
Offnen der Flaschen zur Probenahme wurde jeweils das innerhalb einer Woche entstandene
Gasvolumen gemessen (Abschnitt 3.4.6.). Da auch die Schwankungen dieser Werte gering
waren, deutete dies auf stabile Prozesse hin. Die Proben, die wochentlich unter Stickstoff aus
den Versuchsansétzen entnommen wurden, wurden zunéchst bei 10000 min-! 10 min lang
zentrifugiert. Analytisch bestimmt wurden die Konzentrationen an Phenol, Kresolen und
Xylenolen (mittels HPLC nach Abschnitt 3 4.8.), die Konzentrationen der Elektronenakzepto-
ren Nitrat und Sulfat (mittels Tonenchromatographie nach Abschnitt 3.4.10.) sowie der Ge-
samt-DOC der Probe als auch der ihrer MolekilgréBenfraktionen. Die MolekiilgroBenfrak-
tionen wurden wie im Abschnitt 3.1.2, beschrieben hergestellt. Die Trennschnitte lagen dabei
bei 0,5, 3, 10 kD und 0,3 pm.

3.3.3.3. Methanogene Fermentierbarkeit und Toxizitiit von Schwelvollerttiefenwasser
nach physiko-chemischer Vorbehandlung

Als Alternative zu einem rein biologischen ReinigungsprozeB solite orientierend die Option
{iberpriift werden, die biologisch anaerobe Behandlung einer physiko-chemischen Vorbehand-
lung nachzuschalten. Getestet wurde diese Option in einfachen statischen Experimenten. Als
Vorbehandlungsmethoden wurden die Ultrafiltration iber 3-kD- bzw. 0,5-kD-Filter, die Oxi-
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dation mit Wasserstoffperoxid und ein Flockungs-/FillungsprozeB mit Aluminiumchlorid an-
gewendet.

Die Ultrafiltration erfolgte gemaB Abschnitt 3.1.2, wobei in mehreren Etappen filtriert
wurde, bis die erforderliche Menge Filtrat fiir die Fermentations- und Toxizitatstests zur
Verfligung stand. Das Filtrat wurde unter Stickstoff aufgefangen, um eine Autoxidation von
Inhaltsstoffen zu vermeiden.

Die Oxidation mit Wasserstoffperoxid wurde durch Zugabe von 100 pmol/l HyO3 (als 30 %-
ige Losung, Fa. MERCK) eingeleitet, das unter Rithren bei ca. 200 min-! zugegeben wurde,
Als Reaktionsgefil diente eine 1-I-Blutkonservenflasche. Der vollstindige Verbrauch des
Wasserstoffperoxids wurde mittels MERCK-Teststabchen nachgewiesen. Dies war erforder-
lich, da Restkonzentrationen an HyO; die methanogenen Bakterien schidigten.

Die Flockung/Fillung wurde mit 6 mmol/l AlCI3*6H50 in 1-l-Blutkonservenflaschen durch-
gefiihrt. Unmittelbar nach Zugabe des Flockungsmittels, die unter Rithren bei ca. 200 min-!
erfolgte, setzte eine Fillung der huminartigen makromolekularen Verbindungen ein, was zu
einer Aufhellung des Wassers fithrte. Nach Beendigung des Fallungsprozesses wurde der
waBrige Uberstand mit einer Schlauchpumpe unter Stickstoffatmosphare in ein weiteres Ge-
faB uberflihrt, in dem die Einstellung des pH-Wertes auf 7,0 mit Natronlauge erfolgte.

Von allen physiko-chemisch vorbehandelten Proben sowie von der unvorbehandelten Probe
wurden der DOC (Abschnitt 3.4.5.) und als MaB fiir die Farbung die Extinktion bei 436 nm
(Abschnitt 3.4.3.) bestimmt und die prozentuale Reduktion dieser Groflen infolge der entspre-
chenden Behandlung ermittelt.

Weiterhin wurden die Proben auf ihre Fermentierbarkeit und Toxizitdt unter methanogenen
Bedingungen getestet. Die Bestimmung der Toxizitdt erfolgte analog zum Abschnitt 3.3.1.,
wobei verschiedene Verdiinnungen der Proben mit physiologischer Kochsalzlésung (0,9 %
NaCl), welche 1 ml/l konzentrierte Phosphorséure enthielt und mit Natronlauge auf pH 7,0
eingestellt worden war, angewendet wurden. Als Inoculum diente die unter Abschnitt 3.2.1.
beschriebene methanogene acetatabbauende Anreicherungskultur mit 20 mmol/l Natriumace-
tat als Referenzsubstrat.

Fiir die Fermentationsversuche wurde auf aus der Literatur verfiigbare Vorschlige zur Me-
thodik zuriickgegriffen (OWEN et al, 1979; BIRCH et al, 1989; STROTMANN et al.,
1993). Die Animpfkultur fiir diese Experimente stammte aus FluBsediment der WeiBen Elster
bei Leipzig. Vor Beginn der Fermentationsversuche wurde das Sediment entsprechend vorbe-
handelt, um die Biogasbildung in den Blindproben, welche kein Abwasser enthielten, im In-
teresse einer hohen analytischen Genauigkeit gering zu halten. Das Sediment wurde unter
Stickstoff (Reinheit 5.0, Fa. Linde) in Mineralsalzmedium nach Abschnitt 3.2.1.2. mit 10 Vol-
% aufgeschlammt und eine Woche lang bei 35 °C vorinkubiert. Dies hatte die Auszehrung im
Sediment befindlicher leicht abbaubarer Substrate zur Folge und flihrte somit zu einer Reduk-
tion der Hintergrundbiogasbildung. Nach einer Woche wurde unter Stickstoffatmosphére der
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wibrige Uberstand iiber der sedimentierten Biomasse mittels einer Schlauchpumpe entfernt
und durch die Abwasserprobe ersetzt. Die Inkubation der Fermentationsansitze erfolgte tiber
einen Zeitraum von 90 Tagen bei 35 °C. Als Kriterium fiir die Mineralisierung der Ab-
wasserinhaltsstoffe wurde die quantitative Bildung von Biogas (Abschnitt 3.4.6.) im Ver-
gleich zu Ansatzen ohne Abwasser herangezogen. Der prozentuale Abbau errechnete sich aus
dem Verhiltnis von Kohlenstoff im Biogas unter Hinzunahme des im Medium gelosten
biologisch erzeugten Kohlendioxids (gemessen als anorganischer Kohlenstoff nach Abschnitt
3.4.5.) zum eingesetzten Abwasser-DOC. Der Kohlenstoffanteil des Biogases wurde unter
der Annahme erhalten, daB Biogas im wesentlichen ein Gemisch aus Methan und
Kohlendioxid darstellt und demzufolge ein Mol Biogas 12 g/mol Kohlenstoff enthalten muf,
wobei ein Mol des Gases unter Normbedingungen ein Volumen von 22,4 Litern einnimmt.
Parallel zu dieser Methode wurde der Abbau der Abwasserinhaltsstoffe nach der DOC-
Elimination (Abschnitt 3.4.5.) nach Ablauf des Versuches (Dauer von 90 Tagen) quantifiziert.

3.3.4. Untersuchungen zum Zusammenwirken hoher Konzentrationen toxischer
Verbindungen und niedriger Temperaturen (Temperatur-Inhibierungs-
Beziehungen) beim mikrobiellen Phenolabbau

3.3.4.1. Phenolabbaukinetik bei verschiedenen Substratkonzentrationen und
Temperaturen

Unter aeroben Bedingungen wurden die Experimente zur Kinetik des Phenolabbaus in 100-
ml-Erlenmeyerkolben mit einem Kulturvolumen von 20 ml durchgefiihrt. Aus den Anreiche-
rungskulturen (Abschnitt 3.2.4.) wurde das Inoculum fiir die Kinetikexperimente gewonnen.
Hierbei wurde das Mineralsalzmedium nach Abschnitt 3.2.2.2. im Verhiltnis 1:1 angeimpft
und verschiedene Phenolkonzentrationen im Bereich zwischen 2 und 100 mg/l eingestellt. Die
Ansitze wurden unter Rithren bei ca. 100 min-! bei der jeweiligen Temperatur inkubiert.

Die Experimente unter anaeroben Bedingungen wurden in 20-mi-HUNGATE-Rohrchen
durchgefuihrt. Das Mineralsalzmedium nach Abschnitt 3.2.1.2. wurde im Verhiltnis 1:1 mit
der anaeroben Anreicherungskultur (Abschnitt 3.2.4.) angeimpfi. Vor VerschluB der
Rohrchen mit Septa und Aluminiumkappen wurde das Medium kurz mit Stickstoff gespiilt,
um Sauerstoff auszutreiben. Die HUNGATE-R¢$hrchen muBten liegend bei der jeweiligen In-
kubationstemperatur gelagert werden, so daB3 die rasch sedimentierende anaerobe Biomasse
gleichmaBig tiber das Kulturvolumen verteilt war, da im anderen Fall vermutlich auf Grund
langer Diffusionswege im Rohrchen keine reproduzierbaren MeBwerte erhalten werden
konnten.

51



Die Temperierung erfolgte in Kiihlschrénken bzw. in Rdumen, die iiber den Versuchszeitraum
stabile Temperaturen (+0,5°C) garantierten. In Abhingigkeit von der Phenolabbaurate wur-
den alle Ansétze in Zeitabstinden von einmal tiglich bis mehrmals stiindlich beprobt. Die
Probenahme aus den anaeroben Versuchsansitzen wurde mit 5-mi-Spritzen und 0,9-mm-Ka-
nilen (Durchmesser) durchgefiihrt. Unter aeroben Bedingungen erfolgte die Probenahme
mittels Pipetten aus den Erlenmeyerkolben. Die Phenolkonzentration wurde photometrisch
nach der Methode mit 4-Aminoantipyrin (Abschnitt 3.4.4.) bestimmt. Zur Bestimmung der
Biomasseanfangskonzentration wurden Triibungsmessungen (Abschnitt 3.4.1.1.), deren Er-
gebnisse iiber eine Eichkurve in Biologische Trockensubstanz umgerechnet wurden, bzw. di-
rekt die Bestimmung der Biologischen Trockensubstanz (Abschnitt 3.4.1.3.) herangezogen.
Durch vielfaches Nachdosieren von Phenol in den Anreicherungskulturen wurde dort eine
solch hohe Biomassekonzentration erzielt, daB nach Animpfung der experimentellen Ansitze
(im Verhéltnis 1:1) die Biomassekonzentration groB3 gegen die Substratkonzentration war, so
dafl das Biomassewachstum vernachlassigt werden konnte. Die spezifische Phenolabbaurate
wurde nach Uberwindung gelegentlich bei hohen Substratkonzentrationen aufgetretener lag-
Phasen nach folgender Gleichung graphisch ermittelt:

v=AS/(At*X) = (8¢-8) / [(t-tg) * X].

Die so in einem reprasentativen Konzentrationsbereich bestimmten mittleren Geschwindig-
keiten wurden in der graphischen Auswertung v = f{S) den eingesetzten Anfangskonzentra-
tionen S zugeordnet.

Zur Auswertung der Versuche wurde das EDWARDS-Modell (EDWARDS, 1970)

vV =Vmax / (1 + K¢/8 + (S/K;)M)

herangezogen, das eine bereits mehrfach fiir den Abbau von Phenol erprobte Modifizierung
des Substrathemmungsmodells von HALDANE, 1930 darstellt. Die Bestimmung der Para-
meter des Modells wurde nach der Methode der kleinsten Fehlerquadrate (SigmaPlot-
Software) durchgefiihrt.

3.3.4.2. Beeinflussung der Phenolabbaukinetik durch Nickel bei verschiedenen Tempe-
raturen

Der EinfluB von Nickel auf den aeroben und den anaeroben Abbau von 10 mg/l Phenol

(Anfangskonzentration) bei verschiedenen Temperaturen wurde in Konzentrationen von 0 bis
100 mg/l Nickel (zugegeben als NiCly*6HO) untersucht. Die Kultivierung, Probenahme
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sowie Berechnung der Phenolabbauraten erfolgte analog zu der in Abschnitt 3.3.4.1. darge-
steliten Verfahrensweise. Jedoch wurden fiir die Experimente unter anaeroben Bedingungen
in diesem Falle nicht die HUNGATE-R6hrchen, sondern 120-mi-Blutkonservenflaschen ge-
nutzt, da diese leichter zu handhaben waren. Das Kulturvolumen betrug in diesem Fall 50 ml.
Die Auswertung der MeBergebnisse wurde nach dem PEARSON-Modell

V =Vmax /(1 + (VK;)D)

durchgefiihrt. Der Quotient v/vpyax stellt hierbei die normierte spezifische Phenolabbaurate
dar und ist gleich eins bei einer Inhibitorkonzentration (Nickel) von Null. Unter Vorgabe der
experimentellen Wertepaare v = f{I) und vy ,x = v(I=0) wurden die Parameter K; und n wie-
derum mit SigmaPlot-Software nach der Methode der kleinsten Fehlerquadrate ermittelt.

3.4. Analytische Methoden

3.4.1. Methoden der Biomassebestimmung

3.4.1.1. Triibungsmessung

Die Triibung diente als MaB fiir die Biomassekonzentration in den aeroben phenolabbauenden
Anreicherungskulturen. Gemessen wurde die Triibung als Extinktion bei 600 nm am Spek-
tralphotometer SPECORD M 40 (Carl Zeiss Jena) in Kiivetten mit einer Schichtdicke von 1
cm gegen Wasser als Blindprobe. Uber eine Eichkurve wurde die Trilbung mit der Biologi-
schen Trockensubstanz (Abschnitt 3.4.5.) korreliert.

Die Trubungsmessung konnte zur Biomassebestimmung nicht herangezogen werden, wenn
die Mikroorganismen sichtbar zur Koagulation neigten, wie dies in allen verwendeten
Anaerobkulturen der Fall war.

3.4.1.2. Bestimmung der Proteinkonzentration
Die Proteinkonzentration wurde als Mal} fur die Biomassekonzentration in den Experimenten
zur Degradation phenolischer Autoxidationsprodukte herangezogen. Die Grundlage der Pro-

teinanalytik bildete die Methode nach BRADFORD, 1976. Aus durch Schiitteln gleichméBig

durchmischten KultivierungsgefiBen wurden 2 ml Probe entnommen. Die Probe wurde bei

53



12000 min-1 30 min lang zentrifugiert, der Uberstand verworfen und das Pellet in 2 ml destil-
liertem Wasser resuspendiert. Nach erneuter Zentrifugation wurde das Pellet in 10 ml 1M
Natronlauge suspendiert und 30 min in ein kochendes Wasserbad gestellt. Nach Abkiihlung
der Probe wurden 0,5 mi Probe mit 2,5 ml Coomassie Blue Reagenz (Fa. Pierce) versetzt und
nach 90 min Reaktionszeit bei Raumtemperatur photometrisch bei 595 nm vermessen. Die
Reaktion basierte dabei auf der chemischen Bindung des Farbstoffes mit den Proteinen.

Auf Grund der relativ hohen MeBwertschwankungen wurden jeweils drei Parallelproben zur
Proteinbestimmung herangezogen, aus deren MeBwerten eine Mittelwertbildung erfolgte. Wi-
chen einzelne Werte um mehr als 10 % vom Mittelwert ab, so wurden diese Werte verworfen
bzw. die gesamte Analyse wiederholt. Es kann eingeschitzt werden, daB wahrscheinlich nicht
die Farbreaktion und die photometrische Auswertung, sondern bereits die Homogenitit der
Ausgangsprobe bzw. der ZellaufschluB bestimmend fiir die Genauigkeit der Analyse sind. Die
Kalibrierung der Methode erfolgte mit Rinderserumalbuminiésung (Fa. Pierce), von der eine
Verdinnungsreihe angefertigt wurde.

3.4.1.3. Bestimmung der Biologischen Trockensubstanz

In der Mehrzahl der Experimente wurde zur Quantifizierung der Mikroorganismenkonzentra-
tion die Biologische Trockensubstanz herangezogen. Diese Methode erwies sich gegeniiber
der Proteinbestimmung als wesentlich genauer, benétigte jedoch einen relativ groBen Zeitauf-
wand. Deshalb wurde in den Experimenten zum aeroben Phenolabbau bei verschiedenen
Temperaturen (Abschnitt 3.3.4.), bei denen innerhalb kurzer Zeit MeBwerte zur Biomasse-
konzentration verfligbar sein muBten, Tritbungsmessungen durchgefiihrt (Abschnitt 3.4.3.1.),
die iiber eine Eichkurve mit der Biologischen Trockensubstanz korreliert wurden.

Die Bestimmung der Biologischen Trockensubstanz erfolgte jeweils in zwei Parallelen, die zur
Mittelwertbildung benutzt wurden. Definierte Volumina der Kultur (gewdhnlich 20 ml) wur-
den 15 min lang bei 10000 min-! zentrifugiert, der Uberstand gegen destilliertes Wasser
ersetzt und das Pellet resuspendiert. Die Suspension wurde in vorgetrocknete Kristallisations-
schalen, deren Masse zuvor bestimmt worden war, gegeben und im Trockenschrank bei 105
°C bis zur Gewichtskonstanz getrocknet. Aus der nachfolgenden Wagung der Schalen wurde
auf die Trockensubstanz der Probe geschlossen. Die Biologische Trockensubstanz wurde auf
das Volumen von einem Liter bezogen und in mg/l oder g/l angegeben.
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3.4.2. Aufnahme von UV-/VIS-Spekiren

Die Aufnahme von Spektren im UV- und/oder VIS-Bereich des Lichtes wurde einerseits zur
halbquantitativen Konzentrationsbestimmung aromatischer Verbindungen (z.B. wiahrend der
Anreicherung phenolabbauender Mikroorganismenpopulationen) und andererseits zur Verfol-
gung von Autoxidationsprozessen phenolischer Verbindungen durchgefithrt. Dabei kam das
Spektralphotometer SPECORD M 40 (Carl Zeiss Jena) zur Anwendung. Das Gerit ermog-
lichte die Aufnahme und Darstellung von Signalen im Wellenléngenbereich von 200 bis 900
nm. Es wurden Quarzglaskiivetten mit einer Schichtdicke von 1 cm benutzt. Die Messungen
erfolgten in der Regel gegen Wasser als Referenz.

3.4.3. Bestimmung der Farbintensitit phenolischer Autoxidationsprodukte

Phenolische Verbindungen zeigen wihrend ihrer Autoxidation eine Braunfirbung, die sich mit
dem Fortschreiten der Reaktion zunehmend vertieft. Diese Farbung war auch bei dem lang-
zeitgelagerten Kohlepyrolyseabwasser der Schwelwasserdeponie Schwelvollert zu beobach-
ten.

Zur Beurteilung eines Reinigungserfolges bei der physiko-chemischen Behandlung dieses
Wassers (Abschnitt 3.3.3.3.) als auch bei mikrobiellen Degradationsversuchen mit phenoli-
schen Autoxidationsprodukten (Abschnitt 3.3.2.) wurde die Extinktion bei 436 nm herange-
zogen und als Farbintensitit interpretiert. Im Bedarfsfall (bei sehr intensiv gefirbten Proben)
war vor der Messung eine Verdiinnung erforderlich. Die Messung erfolgte am Spektralpho-
tometer SPECORD M 40 (Carl Zeiss Jena) in Glaskiivetten mit 1 cm Schichtdicke gegen
Wasser.

3.4.4. Kolorimetrische Bestimmung von Phenol

Fiir die Konzentrationsbestimmung von Phenol in den Untersuchungen zu den Temperatur-
Inhibierungs-Beziehungen (Abschnitt 3.3.4.) sowie zur qualitativen Aktivitdtsbestimmung in
Wasserproben des Schwelvollertsees (Abschnitt 3.3.3.1.) wurde die kolorimetrische Methode
mit 4-Aminoantipyrin genutzt. Die Grundlage der Nachweisreaktion bildet die Emerson-Re-
aktion, bei der 4-Aminoantipyrin mit aromatischen Aminen und Phenol unter Reduktion von
Eisen(IIT)-Ionen farbige Imin-Derivate bildet (EMERSON, 1943). Ein schneller und empfind-
licher Test, der diese Reaktion ausnutzt, wurde von PFEIFFER und MANNS, 1957 beschrie-

ben und hier fiir die Bestimmung von Phenolkonzentrationen genutzt.
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Zu 1 ml Probe wurden 0,8 ml NagHPO4*2H0-Losung (8.464 g/l) als Puffer sowie 0,4 ml
K3[Fe(CN)g]-Losung (10 g/1) und 0,04 ml 4-Aminoantipyrinlésung (20 mg/mi Hp0) gege-
ben. Der Ansatz wurde nach 10 min Reaktionszeit bei Raumtemperatur photometrisch bei
500 nm am Spektralphotometer SPECORD M 40 (Carl Zeiss Jena) vermessen. Die Eichkurve
verzeichnete einen linearen Konzentrationsbereich bis ca. 30 mg/l Phenol. Bei hoheren Kon-
zentrationen wurde die Probe entsprechend verdiinnt. Die untere Nachweisgrenze lag unter 1
mg/l. Damit stand eine Methode zum Phenolnachweis mit hoher Empfindlichkeit und Genau-
igkeit zur Verfligung, die dariiber hinaus mit geringen Probevolumina auskam, so daB sie zur
Bestimmung kinetischer Parameter des Phenolabbaus bei den Experimenten zu Temperatur-
Inhibierungsbeziehungen eingesetzt werden konnte. Die geringe Selektivitat der Methode
machte sich hierbei nicht negativ bemerkbar, da Phenol als einzige Kohlenstoffquelle vorlag
und die beim anaeroben und aeroben Abbau von Phenol in Frage kommenden aromatischen
Zwischenprodukte wie Benzoat bzw. Brenzkatechin im Falle ihrer Akkumulation kein oder
ein sehr geringes Signal mit dieser Methode liefern (KOTTE et al., 1995).

3.4.5. Bestimmung des DOC und des DIC

Die DOC-Analysen wurden mit dem Total Carbon Analyser TOC 5000 der Fa. Shimadzu
durchgefiihrt. Der DIC fiel bei diesen Analysen stets als Randinformation mit an, da die Er-
mittlung des DOC bei diesem Gerit iiber die Subtraktion des DIC vom TC (total carbon) er-
folgte. Zur Analyse wurden 5 ml Probe benétigt. Falls die Proben Feststoffanteile enthielten,
wurden sie durch Zentrifugation vorbehandelt.

3.4.6. Bestimmung des Biogasvelumens

Die volumetrische Erfassung des in methanogenen Versuchsansitzen entstandenen Biogases
bildete gemeinsam mit der Analyse des Methangehaltes (Abschnitt 3.4.7.) die meBtechnische
Grundlage fiir die Experimente zur inhibierenden Wirkung phenolischer Autoxidationspro-
dukte auf methanogene Abbauprozesse (Abschnitt 3.3.1.) und wurde auch in Versuchen zur
Charakterisierung methanogener Aktivititen im Schwelvollertwasser (Abschnitt 3.3.3.1.)
sowle in den Batchversuchen zu dessen anaerober Fermentation (Abschnitt 3.3.3.3.) ange-
wendet.

Die Bestimmung des Gasvolumens wurde mit Hilfe einer einfachen Apparatur realisiert, die
aus einer Kolbenpipette, einem Dreiwegehahn und einer Kaniile (Durchmesser 0,9 mm) be-
stand. Der Dreiwegehahn verband die Kolbenpipette mit der Kaniile, die zur Messung durch
den Gummistopfen der Blutkonservenflasche gestochen wurde, und erméglichte den Druck-
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ausgleich zwischen Flasche und Pipette. Dabei stromte das entstandene Biogas in die Pipette
ein und verdriingte den Kolben. Eine am Pipettenzylinder angebrachte Skalierung erméglichte
das direkte Ablesen des Gasvolumens. Je nach Bedarf wurden 5-mi-, 10-mi- oder 25-mi-Koi-
benpipetten an den Dreiwegehahn angeschlossen.

Diese einfache Apparatur ermoglichte eine groBe Zahl von Messungen in kiirzester Zeit,
machte den apparativen Aufwand bei der Gasvolumenmessung durch Fliissigkeitsverdringung
(z.B. PARKIN et al, 1983) tberflitssig und kann damit als gleichberechtigt zu den Methoden
angesehen werden, die das entstandene Gas Uber eine Druckmessung gquantifizieren
(SHELTON und TIEDJE, 1984; STROTMANN et al., 1993).

3.4.7. Gaschromatographische Bestimmung des Methananteils im Biogas

Fiir die Analyse des Methangehaltes des Biogases wurde mittels einer 5~-ml-Spriize eine Probe
aus der Gasphase der jeweiligen Blutkonservenflasche entnommen. Die Spritze wurde bis zur
gaschromatographischen Analyse mit einem Dreiwegehahn verschlossen. Die Gasprobe
konnte in der Spritze einige Stunden aufbewahrt werden, ohne daB sich ihre Zusammenset-
zung dabei verinderte.

Die Analysen wurden mit einem Gaschromatograph GACH 21.3 (Betriebskontroligerdtewerk
KG Berlin-Oberschoneweide) durchgefiihrt. Mit einer gasdichten Mikroliterspritze (Fa. Ha-
milton) wurden 500 pl des Gasgemisches auf eine PPN-Siule gespritzt (Linge 2 m,
Innendurchmesser 4 mm, Porenweite 100...120 pm). Als Trigergas diente Wasserstoff (Fa.
Linde) mit einem Volumenstrom von 50 mi/min. Die Detektion erfolgte mit einem Wirmeleit-
fzhigkeitsdetektor und die Auswertung der Peakflidchen mit einem Integrator der Fa. Hewlett-
Packard.

3.4.8. HPLC-Angzlyse von Phenol, Kresolen und Xylenolen im Schwelvollertwasser

Im Rahmen der Semi-batch-Versuche zur anaeroben Behandlung von Schwelvollerttiefenwas-
ser unter Einsatz verschiedener Elektronenakzeptoren (Abschnitt 3.3.3.2.) wurden die
Konzentrationen von Phenol sowie der Kresol- und Xylenolisomere mittels HPLC bestimmt.
Dazu wurden die Proben wie folgt vorbehandelt:

Nach Abzentrifugieren der Feststoffe wurden mittels Ultrafiltration durch ein Filter mit der
Trenngrenze 0,5 kD hochmolekulare Verbindungen abgetrennt. Das Filtrat wurde unter
Stickstoff aufgefangen, um eine Autoxidation der niedermolekularen Inhaltsstoffe zu vermei-
den. Zur Bestimmung der Konzentrationen an Xylenolen war eine Aufkonzentrierung erfor-
derlich, die mittels Festphasenextraktion erfolgte. In der wéBrigen Probe wurde NaCl in einer
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Konzentration von 200 g/l gelést und der pH-Wert mit 1 M HCI auf 2,0 eingestellt. Anschlie-
Bend wurde die Probe mittels Vakuum bei einem Volumenstrom von ca. 5 ml/min iiber eine
Festphasenextraktionskartusche LiChrolut RP 18 (Fa. Merck) gesaugt. Die Kartusche war
zuvor mit 800 pl Methanol und 800 ul 0,01 M HCI konditioniert worden. Nach dem Extrak-
tionsschritt folgte ein zweimaliges Waschen der Festphase mit jeweils 500 ul 0,01 M HCl und
ein ca. 15-miniitiger TrocknungsprozeB unter Vakuum. Die Elution der phenolischen Verbin-
dungen von der Festphase erfolgte mit dreimal 500 ul Methanol.

Die Analyse der Proben wurde an einer HPLC-Apparatur der Fa. Beckman durchgefiihrt. Als
Trennsaule wurde eine pH-stabile 25-cm-PRP-1-Saule (Fa. Hamilton) verwendet. Als Eluent
diente ein 0,1 M Natriumacetat-Puffer mit Acetonitril im Verhaltnis 83:17 (v/v) bei einem pH-
Wert von 11,6. Die FluBrate betrug 1 m/min. Die Detektion erfolgte mit einem Dioden-Ar-
ray-Detektor bei 280 nm. Zur Identifizierung der Inhaltsstoffe wurden ihre Retentionszeiten
und UV-Spektren herangezogen. Zur quantitativen Analyse wurden Eichlosungen mit den
Reinsubstanzen sowie einem Gemisch verwendet, wobei die Vorbehandlung analog den
Proben durchgefuihrt wurde.

3.4.9. HPLC-Analyse von Phenol in phenolischen Autoxidationslésungen

Die Konzentration von Phenol in phenolischen Autoxidationsiosungen wurde bestimmt, um
Aussagen iber das Komplexierungsvermogen der autoxidierten Verbindungen gegeniiber
Phenol zu erlangen, was erforderlich war, um die Bioverfiigbarkeit des Referenzsubstrates
Phenol in den Experimenten zur inhibierenden Wirkung phenolischer Autoxidationsprodukte
(Abschnitt 3.3.1.) einschitzen zu kénnen. Die hierzu untersuchten Proben wurden analog zu
den biologischen Ansatzen wie unter Abschnitt 3.3.1. beschrieben angesetzt, enthielten jedoch
keine Animpfbiomasse und wurden zur Unterbindung biologischer Prozesse mit 0,2 g/l Natri-
umazid konserviert. Nach Ablauf der Versuchsdauer wurden die Proben mit einem 0,5 kD-
Filter filtriert, das Filtrat unter Stickstoff aufgefangen und ohne weitere Vorbehandlung
mittels HPLC auf seine Phenolkonzentration hin untersucht. Die Analysen wurden an einem
Gerit der Firma Beckman durchgefithrt. Zur Trennung wurde eine 15-cm-Ultrasphere-ODS-
Trennsaule (RP-18) der Fa. Merck verwendet. Als Eluent diente ein Wasser-Acetonitril-
Gemisch im Verhaltnis 1:1 (v/v) bei einer FluBrate von | ml/min. Die Detektion erfolgte mit
einem Dioden-Array-Detektor bei 220 nm.

Mit dieser Methode wurden gleichzeitig die meisten der phenolischen Ausgangsstoffe, die zur
Autoxidation gebracht worden waren, miterfal8t. Mit zunehmender Autoxidationszeit wurde
die Konzentration dieser Verbindungen erwartungsgemil geringer. Im Mittelpunkt des Inter-
esses stand jedoch die Wiederfindung des Referenzsubstrates Phenol in der Losung nach der
Abtrennung der hochmolekularen Bestandteile.
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3.4.10. Bestimmung der Nitrat- und Sulfationen mittels lonenchromatographie

Konzentrationsbestimmungen von Nitrat und Sulfai wurden im Rahmen der Semi-batch-
Versuche zur anaeroben Behandlung von Schwelvollerttiefenwasser bei Gegenwart
verschiedener Elektronenakzeptoren (Abschnitt 3.3.3.2.) bendtigt. Um Feststoffanteile
abzutrennen, wurden die Proben zunichst 10 min bei 10000 min-1 zentrifugiert. Zur
Elimination organischer Inhaltsstoffe wurde nachfolgend eine Festphasenextraktion an On-
Guard-Kartuschen (Fa. Dionex) durchgefithrt. Die Analysen erfolgten an einem
Ionenchromatograph DX 100 (Fa. Dionex). Zur Tfennung wurde eine Trennsdule IonPac
AS4A-SC (4 mm) mit einer Vorsdule IonPac AG4A-SC (4 mm) der Fa. Dionex benutzt. Als
Eluenten dienten 1,8 mmol/l Natriumcarbonat und 1,7 mmol/l Natriumhydrogencarbonat im
Gemisch bei einer FluBrate von 2 ml/min. Der Anionenmikromembransurpressor AMMS-II
(Fa. Dionex) fungierte als Leitfihigkeitsunterdriicker des Eluenten. Die Detektion erfolgte
iiber eine Leitfahigkeitsmessung.

3.4.11. Bestimmung von Acetat in phenolischen Autoxidationslosungen

Zur Einschitzung der Bioverfligbarkeit des in den Versuchen zur inhibierenden Wirkung phe-
nolischer Autoxidationsprodukte eingesetzten Acetats als Referenzsubstrat (Abschnitt 3.3.1.)
wurde dessen Wiederfindung nach Abtrennung der hochmolekularen Autoxidationsprodukte
untersucht. Dazu wurden die Proben, die zu diesem Zweck nicht angeimpft und mit 0,2 g/l
Natriumazid konserviert worden waren, zunéchst tiber ein 0,5 kD-Filter filtriert, das Filtrat
unter Stickstoff aufgefangen und an Festphasenextraktionskartuschen (On-Guard, Fa. Dio-
nex) vorgereinigt. Das Filtrat wurde am Ionenchromatograph DX 100 (Fa. Dionex) auf seine
Acetatkonzentration hin untersucht. Als Trennsiule fungierte eine 4-mm-IonPac-AS4A-SC-
Saule mit 4-mm-IonPac-AG4A-SC-Vorsiule (Fa. Dionex). Eluiert wurde mit einem 5M
Natriumtetraborat-Puffer bei einer FluBrate von 2 ml/min. Die Detektion erfolgte mittels
Leitfahigkeitsdetektor nach Zwischenschaltung des selbstregenerierenden Surpressors SRS
(Fa. Dionex).
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4. Ergebnisse

4.1.  Das inhibitorische Potential phenolischer Autoxidationsprodukte gegeniiber
dem Acetat- und Phenolabbau unter methanogenen Bedingungen

Wenn in diesem Abschnitt die inhibierenden Wirkungen, die von phenolischen Autoxida-
tionsprodukten ausgehen, an Modellsystemen untersucht werden sollen, so geschieht dies
unter dem Gesichtspunkt einer moglichen Beeintrichtigung mikrobieller Selbstreinigungspro-
zesse in mit phenolischen Deponiewéssern kontaminierten Habitaten sowie im Hinblick auf
die Geschwindigkeitslimitation von methanogenen Abwasserreinigungsprozessen im techni-
schen Mal3stab. In Abhangigkeit von der Struktur der monomeren phenolischen Ausgangs-
stoffe wird zunichst auf deren Autoxidationsgeschwindigk=it eingegangen (Abschnitt 4.1.1.)
und die Wiederfindung von Acetat und Phenol unter den Bedingungen der Inhibierungsexpe-
rimente dargestellt (Abschnitt 4.1.2.). Nachfolgend wird das inhibitorische Potential von Aut-
oxidaten aus singuldren Ausgangsstoffen hinsichtlich des Acetat- und Phenolabbaus unter
methanogenen Bedingungen beschrieben (Abschnitt 4.1.3.), woran sich Inhibierungsunter-
suchungen mit einem definierten Gemisch von Ausgangsstoffen fiir die Autoxidation an-
schlieBen (Abschnitt 4.1.4.). Auf die Reversibilitit einer solchen Inhibierung wird im Ab-
schnitt 4.1.5. eingegangen. Neben dem Oxidationszustand eines autoxidativ entstandenen
Gemisches wird im Abschnitt 4.1.6. mit der MolekiilgroBe ein weiterer moglicher EinfluB3
hinsichtlich seiner Bedeutung fur die inhibierende Wirkung phenolischer Autoxidationspro-
dukte untersucht. AbschlieBend wird auf die Hemmung einzelner Stoffwechselschritte des
Phenolabbaus unter methanogenen Bedingungen durch ein ausgewihites Autoxidat eingegan-
gen (Abschnitt 4.1.7.). Die Bedeutung der im Abschnitt 4.1. vorgestellten Ergebnisse wird im
Abschnitt 5.1.1. diskutiert.

4.1.1. Autoxidation phenolischer Verbindungen

Mit der im Abschnitt 3.1.1. beschriebenen Methode wurden die folgenden neun phenolischen
Verbindungen zur Autoxidation gebracht: Phenol, Brenzkatechin, Resorcin, Hydrochinon,
Pyrogallol, Phloroglucin, 3-Aminophenol, 2,4-Diaminophenol, 4-Methylbrenzkatechin. Zu-
sdtzlich zu den reinen Ausgangsstoffen wurde ein dquimolares Gemisch aus Brenzkatechin
und Resorcin eingesetzt. Mit Phenol als einziger Ausnahme zeigten alle gelosten Substanzen
unmittelbar nach der pH-Wert-Einstellung eine Verfarbung, die sich mit zunehmender Reak-
tionszeit vertiefte. Der Verlauf des Autoxidationsprozesses wurde UV-/VIS-spektroskopisch
verfolgt. Die Anwendung des in der Literatur erwihnten E4/Eg-Verhiltnisses, welches den
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Quotient der Extinktionen der Losung bei 465 und 665 nm ausdriickt, fiihrte jedoch zu keiner
auswertbaren Aussage. Das E4/Eg-Verhaltnis wird hdufig zur Beschreibung des Polymerisa-
tionszustandes von Huminstoffen benutzt, wobei eine Korrelation mit dem durchschnittiichen
Molekulargewicht des Priparates existiert (CHEN et al., 1977; VARSHOVT und SARTAIN,
1993). Die Anwendung dieses Wertes erfolgte jedoch stets bei Huminstoffpraparaten, deren
Entstehungsprozel} als abgeschlossen angesehen werden kann. Fiir den Autoxidationsprozefs
phenolischer Verbindungen ergaben sich im Anfangsstadium der Reaktion keine meBbaren
oder sehr geringe Extinktionswerte bei den entsprechenden Wellenlingen, da hier zunichst
noch die monomeren Ausgangsstoffe im Gemisch dominierten und diese kein Licht im sicht-
baren Wellenlingenbereich absorbieren. Die UV-/VIS-Spektren der Autoxidate zeigten zu
Beginn der Reaktion ein ausgeprégtes Signal im UV-Bereich, das dem jeweiligen monomeren
Ausgangsstoff’ zuzuschreiben ist, wihrend die Lichtabsorption im VIS-Bereich verhaltnis-
mafig gering war. Mit fortlaufender Reaktion flachte das Monomer-Signal immer mehr ab
und das Spektrum nahm die Gestalt eines typischen monoton verlaufenden Huminstoffspek-
trums an. Auf Grund dieser Tendenz sollte der Polymerisationszustand phenolischer Aut-
oxidationsprodukte durch einen Quotienten der Extinktionswerte im UV-Bereich und im
VIS-Bereich auszudriicken sein, der das Verhilinis des aromatischen Charakters des
Molekiils zu dessen Farbung darstellt. Zur Verfolgung des Autoxidationsprozesses der hier
verwendeten phenolischen Verbindungen wurde der Quotient der Extinktionen bei 270 und
436 nm herangezogen, der mittels Division durch den entsprechenden Quotienten unmittelbar
nach Start der Reaktion (0d) normiert wurde. Unter dem Zeitpunkt unmittelbar nach Start der
Reaktion ist dabei zu verstehen, daB nach der pH-Wert-Einstellung der Losungen auf pH 12
der pH-Wert im Anschluf3 daran wieder auf 7,0 gebracht wurde, wonach die photometrische
Messung erfolgte. Die Normierung der Extinktionsquotienten macht die Autoxidationsge-
schwindigkeiten der einzelnen phenolischen Verbindungen untereinander vergleichbar, Im
anderen Fall wire ein solcher Vergleich nicht méglich, da sich die absoluten E 270/E 436-
Verhiltnisse infolge der ungleichen Lichtabsorption bei 270 nm durch die Monomere zu stark
unterscheiden.

In Bild 8 sind die normierten E 270/E 436-Verhaltnisse der Autoxidate in Abhangigkeit von
der Reaktionszeit dargestellt. Die Reaktion von Phenol fithrte nicht zur Bildung gefirbter
Produkte, so daB die absoluten Extinktionsquotienten nicht bestimmbar waren. Da jedoch mit
fortschreitender Reaktionszeit diesbeziiglich keine Verinderung aufirat, wurde der normierte
Extinktionsquotient als konstant gleich eins angenommen. Offenbar verlduft die Autoxidation
des einfach hydroxylierten Aromaten Phenol mit so geringer Geschwindigkeit, daB3 dies unter
den gewihiten Bedingungen UV-/VIS-spektroskopisch nicht erfaBbar ist.

Alle anderen phenolischen Ausgangsstoffe verfiigen {iber mindestens zwei polare Substituen-
ten und zeigten eine Farbbildung und -vertiefung wihrend der Reaktion. Diese Verbindungen
lassen sich hinsichtlich der Geschwindigkeit ihrer Autoxidationsprozesse in Gruppen einteilen.
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Bild 8. UV-/VIS-spektroskopische Charakterisierung der Autoxidation phenolischer

Verbindungen.
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Die erste Gruppe umfaBt die Verbindungen mit ortho- oder para-standigen Hydroxyl- bzw.
Aminogruppen Brenzkatechin, Pyrogallol, 2,4-Diaminophenol, 4-Methylbrenzkatechin und
Hydrochinon, die sich durch einen sehr schnellen Verlauf der Reaktion auszeichnen, wobei
das dreifach hydroxylierte Pyrogallol die hochste Autoxidationsgeschwindigkeit aufweist.
Nach spétestens 21 Tagen kann der Autoxidationsprozel unter den gewshiten Bedingungen
bei den Vertretern dieser Gruppe als abgeschlossen angesehen werden. Die zweite Gruppe
wird durch die in meta-Stellung substituierten Phenole Resorcin und 3-Aminophenol repra-
sentiert, deren Autoxidation wesentlich langsamer verlauft als die der Vertreter der ersten
Gruppe. Die geringere Autoxidationsgeschwindigkeit des Resorcins gegeniiber der der ande-
ren doppelt hydroxylierten Phenole wurde damit begriindet, da8 Resorcin im ersten Oxida-
tionsschritt nicht die reaktiven o- oder p-Chinone bilden kann, iiber welche die Reaktion bei
Brenzkatechin bzw. Hydrochinon verlduft (MUSSO, 1963; HAWORTH, 1971). Offenbar ist
es hierbei unerheblich fiir die Kinetik der Reaktion, ob der polare Substituent eine Hydroxyl-
oder eine Aminogruppe ist, was in annihernd gleichen Autoxidationsgeschwindigkeiten des
Resorcins und des 3-Aminophenols (Bild 8) zum Ausdruck kommt.

Das dreifach hydroxylierte Phloroglucin nimmt eine Sonderstellung ein. Obwohl auch hier die
Bildung gefirbter Autoxidationsprodukte auf die Entstehung makromolekularer Verbindun-
gen hindeutet, entsteht bei der Reaktion auch ein UV-aktives Produkt oder Produktgemisch,
das akkumuliert wird. Dies fiihrt zu normierten Extinktionsquotienten groBer als Eins.

Die Abhingigkeit der Autoxidationsgeschwindigkeit der jeweiligen phenolischen Verbindung
von Anzahl und Stellung ihrer polaren Substituenten steht tendenziell in guter Ubereinstim-
mung mit der von MOUSSAVI, 1979 aufgestellten These, daB3 die Reaktionsgeschwindigkeit
in der Reihenfolge para > ortho > meta abnimmt, wobei die Autoxidation jeder OH-Gruppe
eine Reaktion erster Ordnung darstellt. Nach Darstellung des Autors beschleunigen Substitu-
enten, die als Elektronenakzeptor fungieren kénnen, die Autoxidation, wihrend diese durch
elektronenliefernde Substituenten gebremst wird. Darin kann die Ursache gesehen werden fir
die geringfligig langsamere Autoxidation des 4-Methylbrenzkatechins gegeniiber der Reaktion
des Brenzkatechins (Bild 8).

Aus praktischen Erwagungen scheint es sinnvoll, die Autoxidation phenolischer Verbindun-
gen auch im Gemisch zu untersuchen, da phenolische Deponiewdsser in der Regel Misch-
kontaminationen phenolischer Inhaltsstoffe darstellen. Dabei kann nicht angenommen werden,
daB beim Autoxidationsprozel Komplexe entstehen, die aus singuliren Ausgangsstoffen her-
vorgegangen sind; vielmehr ist eine gleichzeitige autoxidative Einbindung zahlreicher unter-
schiedlicher Monomere in héhermolekulare Strukturen zu erwarten. Als einfacher Modelifall
ist hier die Autoxidation eines dquimolaren Brenzkatechin-/Resorcin-Gemisches untersucht
worden. In Bild 9 ist der AutoxidationsprozeB3 des Gemisches im Vergleich zu den Reaktio-
nen der reinen Ausgangsstoffe dargestellt. Die DOC-Konzentrationen waren dabei in allen

drei Fillen gleich. Die Autoxidationsgeschwindigkeit des Gemisches wird in der ersten Phase
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der Reaktion durch die Geschwindigkeit der Autoxidation des Brenzkatechins bestimmt,
wahrend im weiteren Verlauf eine deutliche Verlangsamung des Prozesses auftritt. Im ersten
Abschnitt dominieren demnach moglicherweise die Reaktionen liber o-Chinon, die mit hoher
Rate ablaufen, wobei jedoch Resorcin oder erste Zwischenprodukte der Resorcinoxidation
mit in den Komplex eingebunden werden kénnten, Der Abfall der Reaktionsgeschwindigkeit
des Gemisches ist moglicherweise auf weitgehenden Verbrauch des Brenzkatechins oder des
o-Chinons zuriickzufiihren, so daB nun die Autoxidationsprozesse des Resorcins bestimmend
werden. Die durchschnittliche Rate der Autoxidation des Gemisches liegt demnach zwischen
der Reaktionsgeschwindigkeit der Einzelkomponenten.

—~ 10 =
(.Og ' i
@ A\
N 08 -
W r 3
o \
R 0'6 ﬁl\ \\
w A
% 1 h\ \*—“‘Cm—ﬁ—;—‘_.ﬁ
~ . T
L | Y
E 0,2 YA
S B
Y po : ! ] 3
0 20 40 60 80

Autoxidationszeit (d)

—C— Brenzkatechin —2— Resorcin
—%=- aquimolares Brenzkatechin-/Resorcin-Gemisch

Bild 9. UV-/VIS-spektroskopische Charakterisierung der Autoxidation von Brenzkatechin
und Resorcin separat sowie im Gemisch.

4.1.2. Wiederfindung der Referenzsubstrate Acetat und Phenol in Gegenwart
phenolischer Autoxidationsprodukte

Die Untersuchungen zur inhibierenden Wirkung phenolischer Autoxidationsprodukte auf den
Abbau von Acetat und Phenol unter methanogenen Bedingungen erforderten die Gewahr-



leistung der Bioverfligbarkeit der Referenzsubstrate. Diesem Aspekt kommt besonders des-
halb Bedeutung zu, da eine Bindung organischer Substanzen an Huminstoffe hiufig diskutiert
wird, diese aber die Referenzsubstrate aus der Kulturlésung entfernen und dadurch den bio-
logischen Abbauprozel von vornherein unterbinden oder limitieren wiirde. Neben zahireichen
Arbeiten, in denen eine sorptive oder gar kovalente Bindung von umweltrelevanten Schad-
stoffen an Huminstoffe dargestellt worden ist (zz B. WERSHAW et al, 1969; TELL und
UCHRIN, 1991; ANDREUX et al.,, 1992; RAV-ACHA und REBHUHN, 1992; KOPINKE
et al., 1995), hat sich MULLER-WEGENER, 1976 spezieli mit der Wechselwirkung von
Phenolen mit Huminstoffen beschiftigt und beschrieb sowohl die kovalente Einbindung be-
stimmter phenolischer Verbindungen in sich bildende Huminstoffe als auch - jedoch wesent-
lich geringfiigigere - Wechselwirkungen der Phenole mit "fertigen" Huminstoffen.

Die Wiederfindung von Acetat und Phenol in Gegenwart phenolischer Autoxidationsprodukte
wurde im Rahmen der Inhibierungsexperimente in separaten vergifieten Kontrollansatzen un-
tersucht. Dazu wurde jeweils die hochste in den biologischen Ansdtzen getestete Autoxidat-
konzentration (1000 mg/l DOC) ausgewahit. Vor der analytischen Bestimmung der Referenz-
substrate, die nach einer den Inhibierungsexperimenten entsprechenden Zeitdauer erfolgte,
wurden mittels Filtration der Losung durch ein 0,5 kD-Filter héhermolekulare Inhaltsstoffe
abgetrennt. Die nach diesem Schritt in der Losung frei vorliegende Konzentration der
Substrate wurde als die bioverfligbare Konzentration interpretiert und mit der Anfangskon-
zentration korreliert. Die Ergebnisse sind in Tabelle 4 dargestellt. Neben den Wiederfindungs-
raten der Referenzsubstrate in den Kontrollansdtzen wurden die in den biologischen Ansitzen
gemessenen prozeniualen Umséatze von Acetat bzw, Phenol zu Biogas anhand der nach der
BUSWELL-Gleichung

CHaOp + (n-2/4-b/2)Hy0

> (n/2-2/8+b/4)CO5 + (n/2+a/8-b/4)CHy

méglichen Methanbildung dargestelit.

Die Wiederfindung der Referenzsubstrate in Gegenwart der Autoxidate lag in allen Fillen
zwischen 93 und 105 %. Diese Werte verdeutlichen, daB weder Acetat noch Phenol sorptiv
oder kovalent in signifikanten Mengen an die phenolischen Autoxidationsprodukte gebunden
wurden, so dalB} eine in den Inhibierungsexperimenten aufiretende Reduktion der Methanbil-
dungsrate oder eir. vollstandiges Ausbleiben der Methanogenese in Gegenwart der Autoxidate
tatsdchlich auf deren inhibierende Wirkung zuriickgefiihrt werden kann. Auch der prozentuale
Umsatz der Referenzsubstrate zu Biogas (gemessen an der nach der BUSWELL-Gleichung
maximal moglichen Methanbildung) bestitigt diese Aussage Entweder wurde der maximal
mogliche Substratumsatz zu Methan zu 75-100 % erreicht, oder er lag im Bereich bis 10 %.
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Tabelle 4. Wiederfindung von Acetat und Phenol in Gegenwart phenolischer

Autoxidationsprodukte und Umsetzung der Substrate zu Methan (nach der

BUSWELL-Gleichung).
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Tabelle 4. (Fortsetzung)
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Tabelle 4. (Fortsetzung)

4-Methylbrenzkatechin- Brenzkatechin-/Resorcin-
Autoxidations- Autoxidat- autoxidat autoxidat
zeit (d) DOC (mg/l) Acetat Phenol Acetat Phenaol
%W [%U  [%W [%U (%W [%U [%W [%U
0 100 89 91 95 92
| 500 2 79 99 7
1000 103 3 96 0 94 86 98 0
1 100 83 8 88 85
500 7 0 87 =
1000 96 0 94 0 97 0 85 5
3 100 89 4 85 20
500 8 6 92 6
1000 96 1 99 1 98 4 100 0
7 100 94 5 90 78
500 0 2 94 7
1000 98 2 101 0 100 8 96 4
21 100 93 83 82 79
500 96 80 89 89
1000 99 o1 100 4 96 91 94 90
42 100 92 g6 90 94
500 100 82 100 81
1000 105 | 98 83 98 102 | 91 104 | 86
90 100 99 94 92 80
= 500 93 80 93 79
1000 95 89 102 | 82 101 90 96 94

Im letzteren Fall deuten aber die ermittelten Wiederfindungsraten auf volle Bioverfligharkeit
der Substrate hin, so dall das Ausbleiben einer signifikanten Methanbildung als eine voll-
stindige Hemmung des Prozesses interpretiert werden muf}. Geringe Methanmengen entstan-
den in diesen Fillen gelegentlich in der Anfangsphase des Experimentes; offenbar verging ein
gewisser Zeitraum bis zur vollen Auspragung der inhibierenden Wirkung der Autoxidate. In
den Ansitzen mit weitgehendem Substratumsatz lassen sich die aufgetretenen Differenzen bis
zur 100-%-Marke mit der Substratassimilation durch die Mikroorganismen und der Summa-
tion einzelner analytischer Fehler bei den Gasvolumenmessungen erkliren. Hinzu kommt, daf3
die maximal mogliche Methanmenge auf Grundlage der BUSWELL-Gleichung berechnet
wurde, wobei BIRCH et al., 1989 mit Radiotracermethoden gezeigt hatten, daf3 die real ent-
stehende Methanmenge von der mit der BUSWELL-Gleichung berechneten abweichen kann,
Weiterhin haben SHELTON und TIEDJE, 1984 Korrekturfaktoren zur Beriicksichtigung der
Wasserloslichkeit des Methans bei anaeroben Abbautests vorgeschlagen, die hier unberiick-
sichtigt blieben. Die Auswirkung all dieser Fehlerquellen auf das Gesamtresultat ist jedoch so
gering, dal} die Interpretation der im folgenden dargestellten Ergebnisse nicht dadurch beein-
fluBt wird.

68



4.1.3. Inhibierung des Acetat- bzw. Phenclabbaus unter methanogenen Bedingungen
durch phenolische Autoxidationsprodukte aus singuliren Ausgangsstoiien

Die Methanbildung aus Acetat bzw. Phenol in Gegenwart phenolischer Autoxidationspro-
dukte ist beispielhaft anhand der Methanbildung aus Acetat in Gegenwart von Phenol-
Autoxidat (Autoxidationszeit 0 d) in Bild 10 dargestelit. Konzentrationen von 500 und 1000
mg/l Autoxidat-DOC fithrten zu einer deutlichen Verminderung der Methanbildungs-
geschwindigkeit. Die Methanbildungsraten wurden graphisch aus den Anstiegen linearer
Kurvenabschnitte ermittelt und auf die Rate der Variante ohne Phenol-Autoxidat bezogen
(100%). Die sich daraus ergebenden Dosis-Wirkungs-Kurven sind fiir die Beispiele von
Phenol-Autoxidat und Brenzkatechin-Autoxidat in den Bildern 11 und 12 dargestellt. Eine
Zusammenfassung aller Experimente geben die Bilder 13 und 14 als Abhingigkeit eines
charakteristischen Inhibierungsparameters (IC 50-Wert) von der Autoxidationszeit der einzel-
nen Autoxidate,

25
20 — Autoxidat-(0 d)-DOC
-E“ s 0 mg/l
. —0— 100 mg/I
S 15 —&=- 500 mg/|
e — g
z <= 1000 mg/|
g 10 —
i ey
@
=
5 —
0 = 1 i | I |
0 50 100 150 200 250

Zeit (h)

Bild 10. Methanbildung aus Acetat in Gegenwart verschiedener Konzentrationen von Phenol-
Autoxidat (Autoxidationszeit 0 d) durch eine methanogene acetoclastische
Anreicherungskultur
(Biomassekonzentration ca. 0,4 g/l BTS, Acetatanfangskonzentration 20 mMol/l).

69



Die Wirkung von Phenol nach dem Autoxidationsversuch wurde lediglich hinsichtlich des
Acetatabbaus untersucht. In Bild 11 ist keine signifikante Abhingigkeit der inhibitorischen
Wirkung von der Autoxidationszeit zu erkennen. Alle Proben verursachten jedoch erwar-
tungsgemal eine stirkere Inhibierung mit steigender Konzentration. Bei 1000 mg/l Autoxi-
dat-DOC wurde die Methanbildung zu ca. 70 % gehemmt. Unter Beruicksichtigung der im
Abschnitt 4.1.1. dargestellten relativen Stabilitét des Phenols gegeniiber Autoxidationsprozes-
sen représentieren die in Bild 11 dargestellten Sachverhalte offensichtlich im wesentlichen die

Wirkung des Monomers Phenol, das im untersuchten Zeitraum kaum autoxidative Verkniip-
fungsreaktionen einging.
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Bild I1. Hemmung der Methanbildung beim Abbau von Acetat durch Phenol-Autoxidat.
(Anfangs-Acetatkonzentration = 20 mMol/)

Ausgehend davon zeigt der ermittelte IC-50-Wert (zwischen 600 und 800 mg/l DOC) gute
Ubereinstimmung mit den aus der Literatur verfiigharen IC-50-Werten fiir die Hemmung des
methanogenen Acetatabbaus durch Phenol (vgl. Abschnitt 2.3.1.2.). Unter der Annahme, dal3
beim Autoxidationsversuch von Phenol tatsdchlich keine Unterschiede hinsichtlich der
Toxizitit auftraten, reprasentiert Bild 11 die Darstellung von sieben Parallelversuchen und

70



vermittelt damit einen Eindruck von der Genauigkeit der Methode. Die maximale
Schwankung der relativen Methanbildungsraten der Einzelversuche lag bei 12 %.

Bei allen Autoxidaten, deren monomere phenolische Ausgangsstoffe mindestens zwei polare
Gruppen enthalten, kam es zu deutlichen Unterschieden der inhibierenden Wirkung in Ab-
héngigkeit von der Autoxidationszeit. Dabei wurde im Verlaufe des Autoxidationsprozesses
zundchst ein starker Anstieg und nachfolgend ein langsamer verlaufender Ruckgang der
hemmenden Effekte beobachtet. Als graphische Veranschaulichung dessen wurden im Bild 12
beispiethaft die Dosis-Wirkungs-Kurven fiir die Inhibierung des Acetat- und Phenolabbaus
unter methanogenen Bedingungen durch Brenzkatechin-Autoxidat dargestellt. Sowohl hin-
sichtlich des Acetat- als auch des Phenolabbaus fieBen 500 mg/l DOC des monomeren Brenz-
katechins noch ca. 35-40 % Methanbildungsaktivitit zu, wihrend bei den Autoxidaten nach 1,
3 und 7 Tagen diese Konzentration bereits zur vollstindigen Hemmung fiihrte. Der mit zu-
nehmender Autoxidationszeit einsetzende EntgiftungsprozeB ermoglichte beim Acetatabbau
nach 42 und 90 Tagen Autoxidation eine vollkommen ungehemmte Methanbildung, wahrend
ein inhibitorisches Potential dieser Autoxidate auf den Phenolabbau verblieb, welches quanti-
tativ mit dem des monomeren Brenzkatechins vergleichbar ist.

Wenngleich dasselbe qualitative Verhalten der unterschiedlichen phenolischen Monomere
hinsichtlich der Entwicklung des inhibitorischen Potentials wihrend ihrer Autoxidation gefun-
den wurde, so unterschied sich doch die quantitative Ausprigung der beobachteten Effekte
bei den einzelnen Autoxidaten betrichtlich voneinander. Die maximale wahrend der Autoxi-
dation erreichte Inhibierung, die Vollstandigkeit des nachfolgenden Entgiftungsprozesses
sowie die Geschwindigkeiten von Inhibierungszu- und abnahme waren deutlich von der
Struktur des monomeren phenolischen Ausgangsstoffes abhingig.

Eine direkte Gegeniiberstellung der Entwicklung der inhibierenden Wirkungen einzelner phe-
nolischer Autoxidationslosungen wird durch Darstellung eines charakteristischen Inhibie-
rungsparameters Uber der Autoxidationszeit erméglicht. Ein solcher charakteristischer Inhi-
bierungsparameter konnte der K;-Wert des PEARSON-Modells

VIVmax = /(1 + (VKM

sein.
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Bild 12. Hemmung der Methanbildung beim Abbau von Acetat und Phenol durch
Brenzkatechin-Autoxidat.
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Dabei entsprache der Quotient V/Vmax der relativen Methanbildungsrate von 100 %, I der
DOC-Konzentration der Autoxidate, K; der Autoxidatkonzentration bei halbmaximaler Inhi-
bierung (V/vmax = 0.5) und n einem empirischen Parameter, der die Empfindlichkeit der
Methanogenese gegeniiber Unterschieden in der Autoxidatkonzentration zum Ausdruck
brichte. In Auswertung der Daten wurde jedoch festgestellt, daB die inhibierende Wirkung
phenolischer Autoxidationsprodukte nur unzureichend mit dem PEARSON-Modell
beschreibbar war, da sich in vielen Fallen die Korrelation der experimentellen Daten mit dem
Modell als unbefriedigend erwies. Als charakteristischer Inhibierungsparameter wurde daher
der IC-50-Wert benutzt, der formal dieselbe Bedeutung wie der Kj-Wert des PEARSON-
Modells besitzt und in diesem Fall der Autoxidatkonzentration entspricht, die eine relative
Methanbildungsrate von 50 % bedingt. Da sich kein allgemeingiiltiger mathematischer Zu-
sammenhang zur Beschreibung der inhibitorischen Wirkungen phenolischer Autoxidations-
produkte finden lieB, wurden die IC-50-Werte graphisch anhand der Dosis-Wirkungs-Kurven
bestimmt. Die Abhingigkeiten der IC-50-Werte fiir den Abbau von Acetat bzw. Phenol in
Gegenwart phenolischer Autoxidationsprodukte wurde in den Bildern 13 und 14 dargestellt.
Trat in einzelnen Fillen keine Hemmung der Methanogenese um mindestens 50 % ein, 5o
wurde der IC-50-Wert mit 1000 mg/l angenommen. Diese Abweichung von den realen Er-
gebnissen erweist sich als unproblematisch, wenn Verbindungen, die bei einer DOC-Konzen-
tration von 1000 mg/i (hochste getestete Konzentration) eine relative Methanbildungsrate von
mehr als 50 % ermoglichten, als nicht toxisch interpretiert werden.

Die Abhingigkeit der IC-50-Werte fiir den methanogenen Acetat- und Phenolabbau von der
Autoxidationszeit der getesteten monomeren Phenole (Bild 13 und 14) 14Bt folgende grund-
sdtzliche Aussagen zu:

Die autoxidative Behandlung von Phenol fiihrte unter den gewihlten Bedingungen zu keiner
Verdnderung der inhibierenden Wirkung der Losung gegeniiber der Wirkung des Monomers.

Wihrend der Autoxidation aller anderen getesteten Verbindungen kam es zunichst zu einem
deutlichen Anstieg der inhibierenden Wirkung, wonach ein Entgiftungsprozef einsetzte, der in
vielen Fallen so weit fiihrte, daB die sehr weitgehend oxidierten Verbindungen weniger inhi-
bierend wirkten als die monomeren Ausgangsstoffe.

Der Anstieg der inhibierenden Wirkung in der Anfangsphase der Autoxidation verlief bei den
Phenolen mit drei polaren Substituenten (Pyrogaliol, Phloroglucin, 2,4-Diaminophenol) mit
hoher Geschwindigkeit und erzeugte nach einem Tag der Reaktion stark inhibierende Produk-
te (IC-50-Werte fir Pyrogallol- und 2,4-Diaminophenol-Autoxidat lagen nach einem Tag
Autoxidation unter 100 mg/I Autoxidat-DOC),
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Bild 14. Halbmaximale Hemmung der Methanbildung beim Abbau von Phenol durch
phenolische Autoxidationsprodukte in Abhingigkeit von der Autoxidationszeit.
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Ahnlich verhielten sich auch die Phenole mit zwei polaren Gruppen in o- oder p-Stellung
(Brenzkatechin, Hydrochinon, 4-Methylbrenzkatechin), wobei der VergiftungsprozeB jedoch
tendenziell etwas langsamer verlief und die maximal erreichte inhibierende Wirkung im Falle
der unmethylierten Vertreter etwas geringer ausfiel.

Die Methylgruppe des 4-Methylbrenzkatechins erhohte die maximal erreichte Inhibierung ge-
geniber dem nichtmethylierten Brenzkatechin auf das Level der bei den dreifach polar
substituierten Phenolen Pyrogallol und 2,4-Diaminophenol gefundenen Werte.

Die maximal erreichte inhibierende Wirkung von Phloroglucin-Autoxidat auf den Acetatabbau
(nach einem Tag Autoxidation) entsprach einem IC-50-Wert von ca. 450 mg/l Autoxidat-
DOC und verkorpert damit die geringste maximale Hemmung unter allen zur Autoxidation
gebrachten Verbindungen (das nicht zur Autoxidation neigende Phenol ausgenommen). Die
Ursache dafiir kann vermutlich in der Bildung UV-aktiver, wahrscheinlich niedermolekularer
stabiler Produkte wihrend der Autoxidation gesehen werden (vgl. Abschnitt 4.1.1.), die den
Acetatabbau nicht oder geringfiigig hemmten.

Der auf den Zustand maximaler Toxizitit folgende Entgiftungsprozel wies bei den Autoxida-
ten der dreifach hydroxylierten Phenole Pyrogallol und Phloroglucin die héchste Geschwin-
digkeit auf. Etwas langsamer verlief die Entgiftung bei Brenzkatechin-, Hydrochinon-, 4-Me-
thylbrenzkatechin- und 2,4-Diaminophenol-Autoxidat.

Im Unterschied zu Brenzkatechin, Hydrochinon und 4-Methylbrenzkatechin verlief der An-
stieg des inhibitorischen Potentials mit der Autoxidationszeit bei den zweifach polar
substituierten Phenolen mit den Substituenten in m-Stellung (Resorcin, 3-Aminophenol)
relativ langsam. Die Zusténde maximaler Inhibierung wurden hier erst am 7. bzw. 21. Tag der
Autoxidation erreicht. Dementsprechend langsam war auch der EntgiftungsprozeB. Dieser
war moglicherweise bis zum 90. Tag der Autoxidation teilweise noch nicht abgeschlossen
(Hemmung des Phenolabbaus durch Resorcin-Autoxidat).

Hinsichtlich der beiden Referenzsubstrate Acetat bzw. Phenol ergaben sich dhnliche Werte
beziiglich der maximal erreichten Inhibierung (die IC-50-Werte ]agen'hierbei fiir den Abbau
beider Substrate bei den meisten Autoxidaten um oder unter 200 mg/l Autoxidat-DOC). Bei
langeren Autoxidationszeiten traten jedoch deutliche Unterschiede zwischen dem Verhalten
der acetatabbauenden und der phenolabbauenden Kultur bei einer Reihe von Autoxidaten auf,
Wiahrend der EntgiftungsprozeB aller Autoxidate bezogen auf den Acetatabbau nahezu um-
fassend verlief, wiesen die Autoxidate der o-hydroxylierten Phenole Brenzkatechin und Pyro-
gallol auch bei hohen Autoxidationszeiten noch eine relativ hohe Resttoxizitit auf den Phe-
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nolabbau auf. Dies trifft fur das dreifach hydroxylierte Pyrogallol (IC 50 ca. 240 mg/l Autoxi-
dat-DOC) in noch stirkerem MaBe als fiir das zweifach hydroxylierte Brenzkatechin (IC 50
ca. 400 mg/l Autoxidat-DOC) zu. Eine gewisse Resttoxizitat verblieb auch beim p-hydroxy-
lierten Hydrochinon. Weiterhin interessant ist dabei, daB der Entgiftungsvorgang nicht behin-
dert wurde, wenn die Monomere nicht ausschlielich Hydroxylgruppen aufwiesen, bei denen
die Autoxidation iiber o- oder p-Chinone verlaufen kann, sondern teilweise Aminogruppen
enthielten (2,4-Diaminophenol) bzw. iiber zusitzliche unpolare Gruppen verfiigten (4-Me-
thylbrenzkatechin). Keine Behinderung des Entgiftungsprozesses beziiglich des methanogenen
Phenolabbaus war auch bei den Autoxidaten der in m-Stellung hydroxylierten Phenole Re-
sorcin und Phloroglucin zu beobachten, bei welchen zunichst keine o- oder p-Chinone gebil-
det werden kénnen.

4.1.4. Inhibierung des Acetat- und Phenolabbaus unter methanogenen Bedingungen
durch Autoxidationsprodukte eines iquimolaren Brenzkatechin-/Resorcin-
Gemisches

Unter Beriicksichtigung der relevanten Substanzvielfalt autoxidierbarer Verbindungen in
phenolischen Deponiewsssern ist ein dquimolares Brenzkatechin-/Resorcin-Gemisch zur
Autoxidation gebracht und auf seine inhibitorische Wirkung hinsichtlich des anaeroben
Acetat- und Phenolabbaus in Abhéngigkeit von der Autoxidationszeit untersucht worden. Die
dabei erzielten Daten wurden den aus Experimenten mit singuliren Ausgangsstoffen
gewonnenen Ergebnissen gegentibergestellt (Bild 15). Die Graphiken dokumentieren sowohi
beim Acetat- als auch beim Phenolabbau eine gegeniiber dem monomeren Gemisch gestiegene
inhibierende Wirkung der Autoxidate bis zum 7. Tag der Autoxidation. Der danach
einsetzende Entgiftungsprozef fiihrte beim Abbau beider Substrate zu einer deutlichen
Reduktion der inhibierenden Wirkung, wobei die Unterschiede in der Beeinflussung des
Acetat- und des Phenolabbaus gering waren, Folglich wurde fiir das Gemisch-Autoxidat
dieselbe qualitative Tendenz beobachtet wie bei Autoxidation singulirer phenolischer
Verbindungen.

Im Vergleich zu Brenzkatechin-Autoxidat wurden beim Gemisch mit ahnlicher Geschwindig-
keit stark inhibierende Produkte gebildet. Die IC-50-Werte fiir den maximal erreichten inhi-
bierenden Zustand liegen wie bei den Autoxidaten der singuliren Ausgangsstoffe im Bereich
unter 200 mg/l Autoxidat-DOC. Demnach wurden bei geringen Autoxidationszeiten durch
das Gemisch-Autoxidat inhibierende Effekte hervorgerufen, die sich in ihrer quantitativen
Ausprégung nicht wesentlich von den durch die Autoxidate der singuliren Ausgangsstoffe
verursachten Wirkungen unterschieden.
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Der Entgiftungsprozell des Gemisch-Autoxidats hinsichtlich des Acetatabbaus vollzog sich
anndhernd mit der Geschwindigkeit der Entgiftung beim Brenzkatechin-Autoxidat. Auch in
bezug auf den Phenolabbau erfolgte eine rasche Entgiftung beim Autoxidat des Gemisches,
obwohl hier im Falle des Brenzkatechin-Autoxidats eine Limitierung der Entgiftung zu ver-
zeichnen war.

Fur Autoxidationszeiten ab 21 Tage ergab sich fiir das Gemisch-Autoxidat kein nennenswer-
tes inhibitorisches Potential mehr, wihrend bei den Autoxidaten aus singuldren Ausgangsstof-
fen teilweise inhibierende Eigenschaften iiber lange Autoxidationszeiten fortbestanden.
Offenbar fiihrte die gleichzeitige Gegenwart von Brenzkatechin und Resorcin wihrend des
Autoxidationsprozesses nicht zu Strukturen, die fir die Hemmung des Phenolabbaus bei ho-
hen Autoxidationszustanden des Brenzkatechins charakteristisch waren. Moglicherweise be-
hinderte die Einbindung von Resorcin oder von Oxidationsprodukten des Resorcins in die
Strukturen des Brenzkatechin-Autoxidats die Verkniipfung der aromatischen Ringe iiber die
Zwischenstufen des o-Chinons. Unter Beriicksichtigung der Reaktivitit der o-Chinone sollte
aber die Verkniipfung einzelner o-Chinonmolekiile mit wesentlich groBerer Geschwindigkeit
verlaufen als die Einbindung von relativ reaktionstrigem Resorcin. Demzufolge scheint als
Ursache der ausbleibenden Entgiftungslimitierung durch hochoxidiertes Gemisch-Autoxidat
beim methanogenen Phenolabbau ein anderer Effekt wahrscheinlicher zu sein: Ausgehend von
der Annahme, daB trotz des ungeordeten Charakters von Autoxidationsreaktionen bestimmte
Charakteristika der entstehenden Strukturen in Abhangigkeit vom monomeren Ausgangsstoff
existieren, ist auch vorstellbar, daB bei gleichzeitigem Vorliegen von Brenzkatechin und Re-
sorcin wihrend der Autoxidation sich zunéchst bevorzugt Brenzkatechin-Autoxidate iiber die
Zwischenstufen des o-Chinons bilden. Mit fortschreitender Reaktion wiirden sich an der Peri-
pherie der gebildeten Produkte Strukturen anreichern, die aus den Oxidationsprozessen des
langsamer reagierenden Resorcins resultieren. Dies hitte strukturelle Inhomogenititen des
gebildeten Gemisch-Autoxidats in der Weise zur Folge, daB die fiir die Hemmung des Phe-
nolabbaus verantwortlichen durch die Brenzkatechin-Autoxidation dominierten Strukturen im
Kern der makromolekularen Komplexe eingeschlossen wiirden. Nach auBen triigen diese
Komplexe den Charakter von Resorcin-Autoxidat, bei welchem keine Limitierung der Entgif-
tung hinsichtlich des Phenolabbaus beobachtet worden war (Abschnitt 4.1.3.). DaB dabei je-
doch die Entgiftung von Gemisch-Autoxidat zeitlich nicht mit der Entgiftung von Resorcin-
Autoxidat einhergeht, sondern schneller verlauft (Bild 15), 1aBt sich vermutlich mit der hohen
Anzahl reaktiver Bindungsstellen des den Kern der Komplexe dominierenden Brenzkatechin-
Autoxidats erklaren, durch die offenbar eine schnellere Anbindung von Resorcin-Autoxidat
erméglicht wird.
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4.1.5. Reversibilitit der Inhibierung

Die Reversibilitdt der Inhibierung des Acetat- und Phenolabbaus unter methanogenen Bedin-
gungen durch phenolische Autoxidationsprodukte wurde anhand des autoxidierten dquimola-
ren Brenzkatechin-/Resorcin-Gemisches untersucht. Das Gemisch-Autoxidat hatte die unter
Abschnitt 4.1.4. in Bild 15 dargestellten Wirkungen gezeigt. Im Anschiufl an diese Experi-
mente wurde die Kulturflissigkeit mittels einer Schiauchpumpe aus den Blutkonserven-
flaschen entfernt, wobei die sedimentierte Biomasse in den Gefiilen verblieb. Die Bicmasse
wurde nachfolgend mit physiologischer Kochsalzlbsﬁng (0,9 % NaCl) gewaschen und nach
erneuter Sedimentation der Biomasse der Uberstand wiederum abgepumpt. Das Kulturvolu-
men wurde nachfolgend mit frischer Nihrsalzlosung nach Abschnitt 3.2.1.2. unter Zugabe der
Referenzsubstrate Acetat bzw. Phenol in der jeweiligen Konzentration zu 50 bzw. 100 ml er-
génzt. Analog wurden die nichtinhibierten Referenzansitze behandelt. Durch Arbeiten unter
Stickstoffatmosphére wurde versucht, den Luftkontakt der Kulturen weitgehend auszuschlie-
Ben. Die Kinetik der Methanbildung wurde in der iiblichen Weise wie bei den Inhibierungs-
experimenten bestimmt. In Bild 16 sind die relativen Methanbildungsraten beim Acetat- und
Phenolabbau mit den Kulturen dargestellt, die zuvor fiir die Dauer von ca. zwei Wochen dem
Gemisch-Autoxidat mit verschiedenen Autoxidationszeiten ausgesetzi gewesen waren. Auch
im Reversibilitatsversuch zeigten die Kulturen, die vorher im Kontakt mit 300 mg/l Autoxi-
dat-DOC der Autoxidate nach 1, 3 und 7 Tagen Autoxidation gestanden hatten, eine voll-
standige Inhibierung sowohl des Acetat- als auch des Phenolabbaus. Die Kulturen, die zuvor
in Gegenwart der hoher oxidierten Gemische inkubiert worden waren, zeigten nur noch eine
geringe bzw. keine signifikante Hemmung des Acetat- und Phenolabbaus, wobei aber auch im
Inhibierungstest diese Hemmung bei 1000 mg/l Autoxidat-DOC noch nicht vollstindig war.
Die Ergebnisse belegen, dall bei den Autoxidaten nach I, 3 und 7 Tagen der Autoxidation
keine deutliche Reaktivierung der Kulturen stattgefunden hat. Demzufolge muB die durch
diese Autoxidate erzeugte Inhibierung als eindeutig irreversibel betrachtet werden. Ein gewis-
ses Reaktivierungsvermogen schien aber im Falle der Autoxidate nach 42 und 90 Tagen der
Autoxidation zu bestehen, da die relativen Methanbildungsraten nach Entfernung der Autoxi-
date hier etwas hoher lagen und in den ungehemmten Bereich eintraten.

Es kann erwartet werden, daB3 in den Anfangsstadien der Autoxidation von Brenzkatechin
schnell o-Chinon als Zwischenprodukt gebildet wird, so dafB bei diesen Autoxidaten nicht nur
Wasserstoﬁbrﬁckenbindungen zwischen phenolischen OH-Gruppen und bakteriellen Protei-
nen in Frage kommen, sondemn kovalente Bindungen der Chinone an die Proteine z.B. iber
die -SH-Gruppen bedeutsam sein konnen. Lockere Wechselwirkungen wie Wasserstoff-
briickenbindungen sollten reversibel sein, wihrend kovalente Bindungen nicht durch Aus-
tausch der wéBrigen Phase zu spalten sind (HOFFMANN-OSTENHOF, 1963; McMANUS et
al,, 1985, BEART et al., 1985) und demzufolge zu einer irreversiblen Hemmung fishren.
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Die Starke der verbleibenden Inhibierung nach Entfernung der Antoxidate verdzutiich:. daf
die Chinon-Protein-Bindung offenbar nicht nur einen Teilaspekt unter den méglichen Inhibis-
rungsmechanismen einnimmt, sondern als die dominierende Ursache fiir die Inhibierung ange-
sehen werden kann. Mit fortschreitender Autoxidationszeit 1a8t nicht nur die Inhibierung
selbst nach, sondern auch die Reversibilitat der Hemmung durch die héher oxidierten Produk-
te nimmt zu. Das kann mit dem Verbrauch der chinoiden Strukturen wihrend der Autoxida-
tion, der mit dem Aufbau makromolekularer Komplexe einhergeht, erklart werden. Wahr-
scheinlich handelt es sich bei der Inhibierung durch Autoxidate mit langer Autoxidationsdauer
nicht mehr in erster Linie um kovalente Bindungsmechanismen mit bakteriellen Proteinen,
sondern um relativ leicht l6sbare Verkniipfungen.

4.1.6. Die Rolle der MolekiilgrioBe fiir das inhibiterische Potential phenolischer
Autoxidationsprodukte

Die MolekiilgroBe, fiir die bei oligomeren und polymeren Verbindungen eine direkte Korrela-
tion mit dem Molekulargewicht besteht, wird in der Regel als das bestimmende Merkmal fir
die Toxizitdt phenolischer Autoxidationsprodukte und anderer Makromoiekiile mit aromati-
scher Grundstruktur (z.B. Lignin) angenommen. Die drastische inhibierende Wirkung von
oligomeren Tanninen und Ligninbruchstiicken auf methanogene Abbauprozesse geht in der
Regel zuriick, wenn die Oligomere durch Autoxidationsreaktionen zu makromolekularen
Komplexen aufgebaut werden (FIELD und LETTINGA, 1989; FIELD et al., 1989, 1990a.b;
SIERRA-ALVAREZ und LETTINGA, 1991). Als Ursache fiir diesen Effekt wird angegeben,
daB Autoxidationsprodukte mit einem Molekulargewicht ab ca. 3000 nicht mehr in die Zelle
eindringen konnen und demzufolge dort keine toxischen Wirkungen hervorrufen kénnen. Als
Barrieren der Zelle fungieren dabei vermutlich die duBere Cytoplasmamembran gramnegativer
Zellen und eventuell extrazellulire Polysaccharide, die eine Schutzschicht um die Bakterien
bilden. Auch aus Arbeiten zur anaeroben Degradation von Lignin und Ligninbruchstiicken er-
gaben sich Hinweise auf wachsende Bioverfligbarkeitsprobleme mit steigendem Molekular-
gewicht (COLBERG und YOUNG, 1985b).

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit sind verschiedene Molekiilgrofenfraktionen von Brenz-
katechin-Autoxidat nach Autoxidationszeiten von 1 und 90 Tagen auf ihre inhibierenden Wir-
kungen hinsichtlich des Acetat- und Phenolabbaus unter methanogenen Bedingungen unter-
sucht worden. Bild 17 zeigt fiir den Acetatabbau einen nahezu deckungsgleichen Verlauf der
Dosis-Wirkungs-Kurven des unfraktionierten Autoxidats und dessen MolekiilgréBenfraktion
< 3 kD bei einer Autoxidationszeit von einem Tag. Ahnliches trifft fiir den Phenolabbau zu.
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Bild 17. Hemmung der Methanbildung beim Abbau von Acetat bzw. Phenol durch
fraktioniertes Brenzkatechin-Autoxidat.

83



Dies bestatigt, daf} die inhibierende Wirkung dieser Autoxidate durch Substanzen im oligome-
ren MolekiilgroBenbereich hervorgerufen wurde, die sich im Anfangsstadium des Autoxida-
tionsprozesses bildeten, wahrend von hohermolekularen Verbindungen hier keine signifikante
Hemmung ausging, obwohl Verbindungen > 3 kD bereits zu etwa einem Drittel zum DOC
des Gesamtgemisches beitrugen.

Bei Brenzkatechin-Autoxidat mit einer Autoxidationszeit von 90 Tagen zeigte sich ein etwas
anderes Bild. Obwohl hier ein sehr weitgehend oxidiertes Produkt vorlag, fanden sich im
Gemisch dennoch Verbindungen mit Molekiilgroen unter 3 kD, die etwa einem Viertel des
Gesamt-DOC entsprachen. Die niedermolekulare Fraktion hatte ebenso wie das unfraktionier-
te Autoxidat keinen inhibierenden EinfluB auf den methanogenen Acetatabbau. Hinsichtlich
des Phenolabbaus zeigte sich aber der bereits im Abschnitt 4.1.3. beschriebene inhibierende
EinfluB des 90-d-Autoxidats. Demgegeniiber wies jedoch die MolekiilgroBenfraktion < 3 kD
dieses Autoxidats keinerlei inhibierende Wirkung im untersuchten Konzentrationsbereich auf,
Folgerichtig muf3 die Hemmung des Phenolabbaus durch das unfraktionierte Autoxidat, die
auch im Falle von Pyrogallol- und in geringerem MaBe auch bei Hydrochinon-Autoxidat ge-
funden worden war, durch Verbindungen mit MolekiilgroBen gréBer als 3 kD hervorgerufen
worden sein. Geht man von 3 kD als Penetrationsgrenze in mikrobielle Zellen aus, so kom-
men als Wirkungsort fiir die erwéhnte Inhibierung nur die duflere Cytoplasmamembran oder
die Zellwand in Frage. Moglich ist hier eine iiber lockere Wechselwirkungskrifte inaktivie-
rende Bindung der Makromolekiile an membrangebundene oder Transportproteine oder eine
Abschirmung der Zelle gegen den Zutritt des Substrates Phenol, wobei auch beide Varianten
im Zusammenhang miteinander stehen kdnnen. Die Bindung von Tanninen an Zellwandpoly-
mere ist bei Species von Buiyrivibrio und Streptococcus bereits beschrieben worden (JONES
et al.,, 1994).

Die dargestellten Sachverhalte verdeutlichen, dal das Kriterium MolekillgrofBe allein nicht
aussagekraftig ist fiir die Einschatzung oder Vorhersage des inhibitorischen Potentials pheno-
lischer Autoxidationsprodukte. Die Fraktionen < 3 kD von 1-d- und 90-d-Brenzkatechin-
Autoxidat unterscheiden sich betréchtlich in ihrer inhibierenden Wirkung gegeniiber anaero-
ben Abbauprozessen. Moglicherweise hingt das inhibitorische Potential viel stirker vom Oxi-
dationszustand des Gemisches ab. Die < 3 kD-Fraktion des 1-d-Autoxidats enthalt wie bereits
erlautert hochreaktive Verbindungen, die Bindungen mit bakterielilen Proteinen eingehen,
wihrend auch beim 90-d-Autoxidat noch Verbindungen mit MolekiilgroBen < 3 kD existie-
ren, die hier jedoch reaktionstrige sind und kein Bestreben hinsichtlich einer Bindung an bio-
logische Strukturen aufweisen.
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4.1.7. Inhibierung einzelner Stoffwechselschritte beim anaeroben
Phenolmetabolismus durch phenolische Autoxidationsprodukte

Die Beeinflussung des methanogenen Abbaus spezifischer Substrate durch phenolische Aut-
oxidationsprodukte ist bisher in der Literatur nicht niher beschrieben worden. Die Arbeiten,
die aus praktischen Gesichtspunkten der mikrobiellen Behandlung von Gerbereiabwissern im
Rahmen der Tanninproblematik entstanden, legten als Referenzsubstrat ein Gemisch aus nie-
deren Fettsiuren zugrunde.

Anhand der in den vorangegangenen Abschnitten dargelegten experimentellen Ergebnisse
wird deutlich, daB die Degradation von Acetat in vielen Fillen weniger empfindlich durch die
Gegenwart phenolischer Autoxidationsprodukte beeinfluBt wird als der Abbau von Phenol.
Fir den anaeroben Phenolabbau wurden in der Vergangenheit zwei metabolische Wege dis-
kutiert: ein Weg tiber die Reduktion des Phenols zu Cyclohexanol und ein Wege iiber die
Carboxylierung und Dehydroxylierung des Phenols zu Benzoat. Beide Wege fiihren iber die
intermedidren Stufen niederer Fettsauren letztlich zu Kohiendioxid und unter methanogenen
Bedingungen zusitzlich zu Methan (vgl. Abschnitt 2.2.2.).

Anhand einfacher kinetischer Versuche wurde untersucht, iiber welchen der beiden Wege die
hier verwendete phenolabbauende Anreicherungskultur Phenol degradierte. Bild 18 zeigt
einen anhand der Umsetzung zu Methan nach der BUSWELL-Gleichung quantifizierten
Abbau von Phenol (1mM) und Benzoat (1mM) durch die Anreicherungskuitur. Innerhalb von
11 Tagen erfolgte eine Umsetzung des Substratkohlenstoffs zu Methan von tiber 80 % des
theoretisch moglichen Umsatzes. Die Rate des Benzoatabbaus lag dabei etwas hoher als die
Phenolabbaugeschwindigkeit. Mégliche Ursachen fiir die Differenz bis 100 % wurden im
Abschnitt 4.1.2. diskutiert. Eine lag-Phase wurde im Falle der Anreicherungskultur weder
beim Phenol- noch beim Benzoatabbau beobachtet. Eine Umsetzung von Cyclohexanol (1
mmol/l) zu Biogas durch die Anreicherungskultur wurde innerhalb von 39 Tagen nicht
beobachtet. Parallelexperimente mit Sediment der WeiBen Elster (10 Vol-% im Testansatz),
aus welchem die Anreicherungskultur gewonnen worden war, zeigten, daB die Fahigkeiten
zum Phenol- und Benzoatabbau dort zunéchst nicht induziert waren, jedoch gleichzeitig nach
einer lag-Phase von 11 Tagen induziert wurden (Bild 18). Eine Bildung von Biogas aus
Cyclohexanol wurde auch in diesem Fall nicht beobachtet. Diese Resultate lassen den Schluf3
zu, dal der Abbau von Phenol unter methanogenen Bedingungen durch die
Anreicherungskultur nicht iiber Cyclohexanol, sondern mit hoher Wahrscheinlichkeit iiber
Benzoat erfolgte. Dieser Weg scheint generell der in der Natur dominierende zu sein (vgl.
Abschnitt 2.2.2).
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Bild 18. Abbau von Phenol und moglicher Metabolite unter methanogenen Bedingungen
durch WeiBe-Elster-Sediment bzw. eine daraus angereicherte Mischkultur.
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Die Beeinflussung einzelner metabolischer Schritte des Phenolabbaus wurde anhand der rele-
vanten Referenzsubstrate Phenol, Benzoat und Acetat in Gegenwart von Brenzkatechin-Aut-
oxidat nach einer Autoxidationszeit von einem Tag vergleichend untersucht. Es sei besonders
darauf hingewiesen, dafi in diesem Fall die Abbauraten von Phenol und Acetat bei einem ein-
zigen mikrobiellen Konsortium (methanbildende phenolabbauende Anreicherungskultur)
verglichen wurden, wihrend bei allen vorangegangenen Experimenten separate Kulturen fiir
den Acetat- und Phenolabbau benutzt worden waren. Acetat wurde in diesem Fall in einer
Konzentration von 3 mmol/l eingesetzt, da stochiometrisch aus einem Mol Phenol 3 mol
Acetat entstehen konnen. Phenol und Benzoat wurden in einer Konzentration von 1 mmol/l
zugegeben. Bild 19 dokumentiert eine unterschiedlich starke Beeinflussung des Abbaus aller
drei getesteter Substrate durch 1-d-Brenzkatechin-Autoxidat. Eine Konzentration von 1000
mg/l Autoxidat-DOC fiihrte zu einer vollstandigen Inhibierung des Phenolabbaus, gestattete
aber noch relative Methanbildungsraten aus Benzoat bzw. Acetat von ca. 20 % bzw. nahe
40 %.
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Bild 19. Hemmung der Methanbildung bei einzelnen Reaktionsschritten des Phenolabbaus
durch Brenzkatechin-Autoxidat (Autoxidationszeit ein Tag).
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Diese Resultate lassen die SchluBfolgerung zu, daB die unterschiedlich starke Inhibierung des
anaeroben Phenol- und Acetatabbaus zum Teil zwar auf die morphologischen und physiologi-
schen Unterschiede der am methanogenen Phenolabbau beteiligten Eubakterien und Archae-
bakterien zuriickzufiihren sein kann, daB es jedoch auch andere Ursachen geben muB. Die
signifikanten Unterschiede in der Beeinflussung des Phenol- und Benzoatmetabolismus lassen
sich nicht mit der Zugehorigkeit einzelner am Abbauprozef beteiligter Species zu unter-
schiedlichen morphologischen Gattungen erkliren. Vielmehr kommen hier wahrscheinlich
Faktoren zum Tragen, die auf der enzymatischen Ebene angesiedelt sind. Offenbar reagieren
die Enzyme fiir die Initialreaktionen des anaeroben Phenolabbaus (Carboxylierung des Phe-
nols oder Dehydroxylierung des entstandenen Hydroxybenzoatisomers) empfindlicher gegen-
iber dem Brenzkatechin-Autoxidat als die Enzyme, die an der Mineralisierung von Benzoat
beteiligt sind. Dennoch liegt offensichtlich auch eine geringere Empfindlichkeit des durch
Archaebakterien realisierten Acetatabbaus im Vergleich zu den durch Eubakterien katalysier-
ten Reaktionen vor. Mogliche Ursachen kénnen andere Strukturen im Zellwandaufbau oder
andere Lipidbestandteile der Membranen in methanogenen Bakterien sein.
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4.2. Mikrobielle Abbaubarkeit phenolischer Autoxidationsprodukte

Durch Autoxidationsreaktionen niedermolekularer phenolischer Verbindungen erzeugte ma-
kromolekulare Strukturen gelten allgemein als biologisch schwer abbaubar, Wahrend WeiB-
faule- und andere Pilze, die auch in hohem Mafe fiir den Abbau von Lignin in der Natur ver-
antwortlich sind, ein recht hohes Potential zur Degradation huminartiger Makromolekiile
aufweisen (z.B. KHANDELWAL und GAUR, 1980; LIVERNOCHE et al., 1981; GLENN
und GOLD, 1983; HAIDER und MARTIN, 1988), zeigen Bakterien solche Fahigkeiten nur
in sehr geringem MaBe, vor allem, wenn molekularer Sauerstoff nicht als Reaktionspartner
und Elektronenakzeptor in der Atmungskette zur Verfiigung steht. Neben zahlreichen Arbei-
ten auf dem Gebiet der Huminstoff-Forschung wurde dies durch Degradationsuntersuchungen
mit Lignin-Spaltprodukten (COLBERG und YOUNG, 1985b) und autoxidierten Lésungen
definierter phenolischer Ausgangsstoffe (zB. FIELD und LETTINGA. 1989) bestitigt.
Konkrete Aussagen zu den prinzipiellen Moglichkeiten und Grenzen solcher Abbauprozesse
fehlen jedoch bislang.

Auf Grund der sauerstoffzehrenden Wirkung autoxidativ entstehender Verbindungen ist ihre
natiirliche Umgebung haufig durch ein sauerstofffreies Milieu gekennzeichnet. Unter diesen
Umsténden konnen Degradationsprozesse nur unter anaeroben Bedingungen ablaufen, so daf3
vom Standpunkt des Selbstreinigungspotentials von Habitaten, die eine Kontamination durch
phenolische Autoxidationsprodukte aufweisen, diesbeziiglich vor allem das Abbaupotential
anaerober Mikroorganismen von Interesse ist. Nicht zuletzt sind anaerobe Methoden aber
auch bei der Reinigung von phenolischen Wissern intensiv untersucht worden, so daB die hier
besprochene Problematik auch unter diesem Gesichtspunkt bedeutsam ist.

In vielen Féllen hingt die Leistungsfihigkeit mikrobieller Abbauprozesse von energetischen
Aspekten ab. Vor allem methanogene Transformationen liefern im Vergleich zu den entspre-
chenden Reaktionen im aeroben Milieu sehr geringe Energieausbeuten fiir die beteiligten Mi-
kroorganismen. Dariiber hinaus erfordern gerade methanogene Abbauprozesse aromatischer
Verbindungen das syntrophe Zusammenwirken unterschiedlicher bakterieller Gattungen, so
daf} die geringen Energiegewinne noch zwischen den am AbbauprozeB beteiligten Organis-
men aufgeteilt werden miissen. Obwohl umfangreich untersucht und angewandt, sind aus die-
sen Grunden gerade methanbildende Prozesse relativ unvorteilhaft. Durch Zugabe von
Elektronenakzeptoren wie Sulfat oder Nitrat lassen sich aus Umweltproben Mikroorganis-
menpopulationen anreichern, die im sauerstofffreien Milieu im Vergleich zur Methanogenese
mehr Energie aus der Degradation einer organischen Verbindung gewinnen kénnen. Wihrend
die dissimilatorische Sulfatreduktion dabei nur geringfligig mehr Energie liefert als die Met-
hanogenese, ist die Oxidation einer organischen Verbindung unter nitratreduzierenden Bedin-
gungen mit etwa sechsfach héherem Energiegewinn gegeniiber der methanogenen Degrada-
tion verbunden (ZEHNDER, 1988).
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Ausgehend von diesen Uberlegungen ist daher das degradative Potential verschiedener Anrei-
cherungskulturen in Bezug auf phenolische Autoxidationsprodukte in Gegenwart unter-
schiedlicher Elektronenakzeptoren (molekularer Sauerstoff, Nitrat, Sulfat, Carbonat) unter-
sucht worden. Als Modellsubstrate wurden mit Brenzkatechin- und Resorcin-Autoxidat zwei
Gemische herangezogen, die nach einer Autoxidationszeit von 10 Tagen sehr unterschiedliche
Zusténde hinsichtlich ihrer Sauerstoffsittigung und damit ihres Potentials zur weiteren Auf-
nahme von Sauerstoff aufwiesen. Die Geschwindigkeit der einzelnen Autoxidationsprozesse
wurde bereits im Abschnitt 4.1.1. niher betrachtet. Die im Bild 20 dargestellte Molekiilgrs-
Benverteilung von Brenzkatechin- und Resorcin-Autoxidat nach 10 Tagen der Autoxidation
bestétigt die zuvor gefundenen Tendenzen. In beiden Fallen erzeugte die 10-tigige Autoxida-
tion Verbindungen in einem weiten MolekiilgroBenbereich bis iiber 10 kD. Bei Brenzka-
techin-Autoxidat betrug der DOC-Anteil in der Fraktion > 10 kD iiber 50 %, wihrend er bei
Resorcin-Autoxidat erst zu etwa 10 % in dieser Fraktion lag.

70

60 —
50 — r

40 -

DOC (%)

30 —

|
|
|
|
20 — !
|
|
|
I

o |

0...1 1...8 3..10 >10
MoleklgréRe (kD)

[ ] Brenzkatechin-Autoxidat ! Resorcin-Autoxidat

Bild 20. DOC-Verteilung in MolekiilgroBenfraktionen von Brenzkatechin-/ und Resorcin-
Autoxidat nach 10 Tagen Autoxidation.
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In den mikrobiellen Semi-batch-Experimenten zur Degradation der eingesetzten Substrate
wurde die DOC-Elimination in vier MolekiilgréBenbereichen ermittelt und ist in Bild 21 als
Durchschnitt drei paralleler Versuche dargestellt. Uberraschenderweise wurde im Falle des
Brenzkatechin-Autoxidats in den hoheren MolekiilgroBenfraktionen hohere DOC-
Eliminationsraten ermittelt als bei niedrigen MolekiilgroBen. In der Fraktion von 3 bis 10 kD
wurde eine Elimination zwischen 50 und 70 % erreicht, wihrend in der Fraktion bis 1 kD
weniger als 20 % des DOC entfernt wurden. Die prozentuale DOC-Elimination bei Resorcin-
Autoxidat unter aeroben Bedingungen zeigte dagegen in der Fraktion von 3 bis 10 kD einen
sehr niedrigen Wert (unter 10 %) und war in der Fraktion > 10 kD sogar deutlich kleiner als
Null. Unter anaeroben Bedingungen wurde der DOC in allen MolekiilgroBenfraktionen des
Resorcin-Autoxidats zu maximal 43 % eliminiert. Auf die Unterschiede in der
Eliminationsleistung der einzelnen Anreicherungskulturen wird an spiterer Stelle innerhalb
dieses Abschnittes noch detailiert eingegangen. Generell bestitigen die bei einer
durchschnittlichen ~hydraulischen Verweilzeit von 10 Tagen ermittelten DOC-
Eliminationsraten, dal3 es sich bei phenolischen Autoxidationsprodukten um schwer abbau-
bare Verbindungen handelt.

Kontrollexperimente, die keine Biomasse enthielten und zudem zur Erfassung abiotischer
Veranderungen im System mit Natriumazid konserviert worden waren, zeigten signifikante
Verschiebungen der MolekiilgroBenverteilung innerhalb von 10 Tagen unter den physiko-
chemischen Bedingungen, die analog zu den Degradationsexperimenten eingestellt worden
waren (Bild 22). Dabei wurde deutlich, da3 zwei gegenlaufige Tendenzen fiir derartige abioti-
sche Veranderungen existieren. Erstens zeigte sich beim relativ hochoxidierten Brenzka-
techin-Autoxidat sowohl unter aeroben als auch unter anaeroben Bedingungen eine DOC-Ab-
nahme vor allem im MolekiilgroBenbereich iiber 10 kD, wihrend der DOC besonders in der
Fraktion unter 1 kD deutlich zunahm. Dies deutet auf Spaltungsvorginge im makromolekula-
ren Bereich oder auf die Auflésung nichtkovalent verkniipfier Assoziate hin. Wahrscheinlich
sind es kleinere strukturelle Verbande, die hier abgespalten wurden, da sich der DOC vor al-
lem in der niedrigsten MolekiilgroRenfraktion um etwa dasselbe MaB erhohte, um welches er
in der groBten Fraktion verringert wurde. Solche Spaltungs- oder Riicklosungsprozesse wur-
den bei Resorcin-Autoxidat, welches einen niedrigeren Oxidationszustand als das Brenzka-
techin-Autoxidat aufwies, nicht beobachtet. Die abiotischen Anderungen unter anaeroben
Bedingungen sind hier als nicht signifikant zu bewerten. Jedoch deuten die im aeroben Milieu
beobachteten Verdnderungen auf einen zweiten abiotischen Mechanismus hin. Hier kam es
infolge des Sauerstoffeinflusses zur weiteren Autoxidation des Gemisches, die durch eine
DOC-Abnahme im niedermolekularen Bereich und eine DOC-Zunahme in der Molekiilgro-
Benfraktion iiber 10 kD offenkundig wurde. Weitergehende Autoxidationsprozesse fanden
beim Brenzkatechin-Autoxidat nicht in dem MaBe statt, daB sie mittels der MolekiilgréBen-
fraktionierung hitten eindeutig erkenntlich gemacht werden konnen.
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Bild 21. DOC-Elimination in biologischen Degradationsexperimenten mit Brenzkatechin-/

und Resorcin-Autoxidat.
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Bild 22. Abiotische Verschiebung der MolekiilgroBenverteilung von Brenzkatechin-/ und
Resorcin-Autoxidat unter aeroben und anaeroben Bedingungen in einem Zeitraum

von 10 Tagen.
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Moglich ist aber auch eine Uberlagerung von Spaltungs-/Riicklésungs- und Autoxidations-
vorgéngen, die zu den in Bild 22 dargestellten Erscheinungen gefithrt haben konnte. Zumin-
dest kann als sicher angenommen werden, dafl Brenzkatechin nach 10 Tagen seiner Autoxi-
dation ein Gemisch erzeugte, das nur noch ein geringes Bestreben hatte, weiterhin Sauerstoff
aufzunehmen.

In Anbetracht der Signifikanz der beobachteten abiotischen Veranderungen in der Molekiil-
groBenverteilung der Autoxidate miissen die in Bild 21 dargestellten DOC-Eliminationser-
gebnisse als das Resultat von tiberlagerten abiotischen und mikrobiellen Veranderungen auf-
gefaBt werden. Die hohen Eliminationsraten in den hochmolekularen Bereichen des Brenzka-
techin-Autoxidats und die hierbei sehr niedrigen Eliminationsraten im MolekiilgroBenbereich
unter 1 kD sind also zumindest anteilig das Ergebnis abiotischer Spaltungs- oder Riicklo-
sungsprozesse und nicht ausschlieBlich mikrobieller Aktivitat zuzuschreiben. Ebenso miissen
die in den Fraktionen hoherer MolekiilgréBen unter aeroben Bedingungen gefundenen sehr
kleinen bzw. sogar negativen Eliminationsraten beim Resorcin-Autoxidat als das Ergebnis von
Autoxidationsprozessen interpretiert werden. Dabei wurde deutlich, daB der durch Autoxida-
tion bedingte Aufbau von Makromolekiilen mit weitaus groBerer Geschwindigkeit verlief als
die mikrobielle Spaltung dieser Verbindungen, da sonst das Zustandekommen eines negativen
Eliminationswertes nicht erkldrbar wire. Welcher der beiden abiotischen Mechanismen zur
Verschiebung der MolekiilgréBenverteilung dominiert, ist demnach entscheidend vom Oxida-
tionszustand des autoxidierten Gemisches im Zusammenhang mit den umgebenden Redoxbe-
dingungen abhingig.

Unter Bertucksichtigung der abiotischen MolekiilgroBenverschiebung wurden ausgehend von
den in Bild 21 dargestellten Ergebnissen mikrobielle Abbauraten fiir jede Anreicherungskultur
in jeder MolekiilgroBenfraktion ermittelt (Bild 23 und 24). Die dargestellten MeBpunkte
reprasentieren die Mittelwerte dreier Versuche mit den aufgetretenen Schwankungen.
Generell wurde dabei beobachtet, daf3 die Raten der aeroben Prozesse grofier waren als die
der anaeroben. Im anaeroben Milieu lagen die Abbauraten unter nitratreduzierenden
Bedingungen tendenziell hoher als unter sulfatreduzierenden und methanogenen
Bedingungen. Die sulfatreduzierenden Prozesse erbrachten in Einzelfillen hohere Abbauraten
als die methanogenen, wobei die Unterschiede im Gesamtpotential jedoch gering bzw. nicht
signifikant waren. Bei Brenzkatechin-Autoxidat (Bild 23), bei dem iiber 50 % des DOC im
MolekiilgroBenbereich iiber 10 kD lagen, war unter aeroben Bedingungen die Abbaurate in
dieser Fraktion am groBten und nahm mit der MolekiilgroBe ab. Auffillig ist, daB das
Potential der Mikroorganismen, aus hochmolekularen Verbindungen niedermolekulare
Verbande herauszuldsen, mit der Energie, die die Organismen aus ihrem jeweiligen
Stoffwechsel gewinnen konnen (aerobe Bedingungen - nitratreduzierende Bedingungen -
sulfatreduzierende Bedingungen - methanogene Bedingungen) abnahm.
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Bild 23. Mikrobieller Abbau verschiedener MolekiilgréBenfraktionen von Brenzkatechin-
Autoxidat in Gegenwart unterschiedlicher Elektronenakzeptoren.
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Unter anaeroben Bedingungen waren die Abbauraten in der Fraktion von 1 bis 3 kD negativ.
Offenbar wurden hier Verbindungen dieser Gréfle aus hochmolekularen Verbindungen mit
hoherer Geschwindigkeit abgespalten als sie selbst degradiert werden konnten. Dies zeigt,
daf die Spaltung der Makromolekiile bzw. die Abtrennung kleinerer struktureller Verbinde
bei der Degradation von phenolischen Autoxidationsprodukten nicht limitierend sein muB,
sondern daf} unter bestimmten Bedingungen auch die weitere Transformation oligomerer
Spaltprodukte die Geschwindigkeit des Gesamtprozesses determinieren kann. Keine negative
Abbaurate wurde im oligomeren Molekillgréfenbereich unter aeroben Bedingunger gefun-
den, obwohl die Raten im hochmolekularen Bereich hier darauf hindeuten, dal oligomere
Spaltprodukte schneller entstanden sein miissen als unter anaeroben Bedingungen. Offen-
sichtlich ist das Potential, die oligomeren Metabolite zu mineralisieren, unter aeroben Bedin-
gungen bedeutend stirker ausgeprigt als im anaeroben Milieu.

Bei Resorcin-Autoxidat fanden sich die héchsten Abbauraten generell in der kleinsten Mole-
killgroBenfraktion. Das ist vermutlich darauf zuriickzufiihren, da8 moglicherweise ein hoher
Anteil des Gesamt-DOC hier noch als monomeres Resorcin vorlag, zumal dessen Autoxida-
tionsgeschwindigkeit relativ gering ist, und die Abbaurate in der niedrigsten MolekiilgroBen-
fraktion in hohem MaBe aus der Mineralisation des Resorcins resultierte. Dennoch ist auch
hier der aerobe Prozel vor dem nitratreduzierenden ProzeB leistungsfihiger als der sulfatre-
duzierende und der methanogene Prozef.

Die Experimente belegen, daB die mikrobielle Degradation phenolischer Autoxidationspro-
dukte ein langsamer ProzeB ist, bei dem jedoch mit geringer Geschwindigkeit Spaltungs- bzw.
Riicklosungsreaktionen ablaufen, die unter Umstinden zu einer Akkumulation oligomerer
Produkte fithren kénnen.
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4.3. Untersuchungen zur anaeroben Behandlung von Schwelvollertwasser

4.3.1. Aktivititen anaerober Mikroorganismen in der Schwelwasserdeponie Vollert-Siid

Der Schwelvollertsee représentiert ein typisches Beispiel fiir die Problematik der phenolischen
Deponiewasser in ehemaligen ostdeutschen Industrieregionen. Die stoffliche Zusammen-
setzung und die Dimension der Altlast gaben AnlaB zu umfangreichen Forschungsarbeiten
sowohl zur physiko-chemischen bzw. biologischen Sanierung solcher Altlasten als auch zu
chemischen und biologischen Eigenschaften der in hohem Mafle vertretenen phenolischen
Autoxidationsprodukte.

Im Hinblick auf eine Sanierung mit biologischen Methoden war zunichst die Gewinnung lei-
stungsfihiger Mikroorganismenpopulationen aus Sediment- oder Wasserproben des Sees
angestrebt worden, der eine abschétzende Bestimmung dafiir relevanter autochthoner mikro-
bieller Aktivititen vorausging. Einige Untersuchungen wurden bereits zum Potential von
Wasserproben hinsichtlich aerober metabolischer Aktivititen im See durchgefiihrt. Jedoch lie-
gen fur die unter dem Aspekt der Selbstreinigung und der Gewinnung fiir anaerobe Reini-
gungsmethoden geeigneter Populationen entscheidende Charakterisierung des Potentials von
Anaerobiern bisher nur Zellzahlen vor (BECKER et al., 1995).

Mit Hilfe einfacher Tests sind deshalb fiir eine anaerobe Behandlung des Wassers entschei-
dende Kriterien wie das Potential verschiedener Wasser- und Sedimentproben zur Methano-
genese bzw. zur Reduktion extern zugegebener Elektronenakzeptoren (Nitrat, Sulfat) und die
Befihigung zum methanogenen Abbau von Phenol als reprisentativem Wasserinhaltsstoff
ermittelt worden. Mittels einer Ja-/Nein-Aussage wurde das Potential verschiedener Proben
zur Methanbildung in Gegenwart unterschiedlicher Zusitze charakterisiert (Tabelle 5).

Wurde kein Acetat als leicht utilisierbares Substrat zugegeben, so blieb eine Methanbildung
generell aus. In Gegenwart von Acetat bildete das Ufersediment jedoch Methan. Auch in
Wasserproben von der Seeoberflache konnte in diesem Fall eine Methanogenese festgestellt
werden, wenn auch mit weitaus geringerer Rate als im Sediment (Daten nicht niher darge-
stellt). Jedoch konnte in Wasser- und Sedimentproben aus der Seetiefe auch bei Zugabe von
Acetat keine Methanbildung beobachtet werden. Die Zugabe von Phosphat brachte weder
stimulierende noch inhibierende Effekte. Das Ausbleiben anaerober Prozesse in den Varianten
ohne Acetatzugabe kann also nicht auf eine in Betracht gezogene Phosphatlimitation
zurlickgefithrt  werden. Jedoch konnte sich im Falle einer aeroben biologischen
Reinigungsstufe eine Phosphatzudosierung dennoch als erforderlich erweisen, da bei aeroben
Stoffumsetzungen der Abbau von Schadstoffen mit vergleichsweise starker Biomassebildung
einhergeht, so daf} Phosphat hier zum limitierenden Faktor werden konnte. Die Tatsache, daB
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Methan nach Zugabe von Acetat in Oberflichenwasser und Sediment aus der Uferzone
entstand, belegt die Vermutung, daB die oberflichennahen Bereiche des Sees an leicht
verwertbaren Verbindungen verarmt waren, aber dort Mikroorganismen mit dem Potential zu
deren Umsatz in hohen Zellzahlen vertreten waren.

Tabelle 5. Methanbildung in Wasser- und Sedimentproben des Schwelvollertsees

keine Zugabe Zugabe von
Phosphat Acetat Acetat +
Phosphat
Wasser nein nein ja ja
0 m)
Sediment nein nein ja ja
(Ufer)
Wasser nein nein nein nein
20 m)
Sediment nein nein nein nein
(27 m)

Das Ausbleiben einer Methanbildung in Tiefenwasser und -sediment kann im wesentlichen
zwei Ursachen haben: erstens das Fehlen zur Methanogenese befihigter Bakteren und
zweitens ungunstige Milieubedingungen wie z.B. hohe Konzentrationen toxischer Ver-
bindungen. BECKER et al., 1995 fanden im Tiefenwasser wesentlich geringere Zellzahien als
im Oberflachenwasser, wobei der Anteil der lebenden Zellen im Tiefenbereich etwa eine Gro-
Benordnung geringer war als an der Oberfliche. Das deutet ebenfalls auf eine Limitierung
biologischer Abbauvorginge durch ein ungiinstiges Milieu in der Tiefe hin.

Neben der Befahigung zur Methanbildung wurden Sedimentproben von der Tiefe des Sees
und aus dem Uferbereich auf ihr Potential zum methanogenen Phenolabbau bei zwei verschie-
denen Inkubationstemperaturen und zwei Phenolkonzentrationen getestet. In Tabelle 6 sind
die Resultate wiederum als einfache Ja-/Nein-Aussagen dargestelit.

Fiir das Sediment aus 27 m Tiefe bestatigte sich auch hier der bereits in Tabelle 5 vermittelte
Eindruck weitgehend ausbleibender biologischer Abbauprozesse. Weder bei Seetemperatur
(6°C) noch bei einer Inkubationstemperatur von 35°C konnte ein Abbau von Phenol
festgestellt werden, was auf die beiden bereits genannten Ursachen zuriickfithrbar sein kann.
Wurde Sediment aus der Uferzone bet 35°C inkubiert, so wurde Phenol sowohl in einer
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Konzentration von 20 mg/l als auch von 100 mg/l degradiert. Dies bestitigt hohere Zahlen
von phenolabbauenden Organismen und/oder weniger limitierende Milieubedingungen (z.B.
niedrigere Konzentrationen toxischer Verbindungen) im Oberflichenbereich des Sees im
Vergleich zur Tiefe. Erfolgte die Inkubation des Sedimentes jedoch bei 6°C, so wurde Phenol
nur in einer Konzentration von 20 mg/l abgebaut und bei einer Konzentration von 100 mg/I
auch uber lange Zeitrdume hinweg nicht angegriffen. Dieser Effekt wird nur unter der
Annahme erklarbar, daB hier Zusammenhinge zwischen der Temperatur und der
Konzentrationsabhangigkeit des Phenolabbaus existieren. Zur vertiefenden Untersuchung
dieser Zusammenhange wurden Experimente unter dém Aspekt der Temperatur-Inhibierungs-
Beziehungen durchgefiihrt, deren Resultate im Abschnitt 4.4. vorgestellt werden.

Tabelle 6. Methanogener Phenolabbau in Sedimentproben des Schwelvollertsees

100 mg/l 100 mg/1 20 mg/l 20 mg/l
Phenol Phenol Phenol Phenol
35°C 6°C 35°C 6°C
Sediment ja nein ja ja
(Ufer)
Sediment nein nein nein nein
(27 m)

Alternativ zur Methanogenese konnten auch andere anaerobe Prozesse ablaufen, die unter
Reduktion von Nitrat oder Sulfat als Elekironenakzeptor stattfinden wiirden. Die Fahigkeit
von Sedimentproben des Schwelvollertsees, solche Prozesse durchzufithren, wurde unter Zu-
gabe von 500 mg/l Nitrat (als KNO3) und 500 mg/l Sulfat (als NapSOy4) bei verschiedenen
Mischungsverhaltnissen des Schwelvollert-Sedimentes mit Sediment der WeiBen Elster gete-
stet. Die Ergebnisse sind in den Bildern 25 und 26 dargestellt. Durch WeiBe-Elster-Sediment
wurde sowohl Nitrat als auch Sulfat vergleichsweise rasch reduziert und war nach 14 bzw. 37
Tagen vollstéindig verbraucht. Mit gleicher Geschwindigkeit verliefen auch die Prozesse in
den Ansitzen, in denen der Anteil des Ufersedimentes 10 Vol-% am Inoculum betrug. Dies
traf auch fiir den methanogenen ProzeB zu. Derselbe Volumenanteil Tiefensediment fithrte
zwar im Falle nitratreduzierender Bedingungen nur zu einer geringfiigigen Verzdgerung des
Prozesses, jedoch waren die Raten der Sulfatreduktion und der Methanogenese deutlich
geringer als beim reinen WeiBe-Elster-Sediment. 50 Vol-% Ufersediment am
Gesamtinoculum resultierten in einer langsameren Nitratreduktion und einer weitgehenden
Stagnation des sulfatreduzierenden und methanogenen Prozesses nach dem 37. Tag. Vermut-
lich ist dies auf einen Verbrauch der im Weile-Elster-Sediment befindlichen leicht verwert-
baren Verbindungen zuriickzufiihren,
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Schwelvollertsees bei verschiedenen Mischungsverhaltnissen mit Sediment der
WeiBen Elster.
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des Schwelvollertsees bei verschiedenen Mischungsverhiltnissen mit Sediment der

Weillen Elster.
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Ein Fehlen leicht utilisierbarer Kohlenstoffquellen im Oberflichenbereich des Schwelvollert-
sees war bereits diskutiert worden. Ein Volumenanteil von 50 % Tiefensediment am Inoculum
erbrachte eine deutlich reduzierte Nitratreduktionsrate und eine fast vollstindige Unterbin-
dung des sulfatreduzierenden und des methanogenen Prozesses. In diesem Fall kann die Be-
grindung nicht in einer Substratlimitation zu suchen sein, da der eingesetzte Anteil des
WeiBe-Elster-Sedimentes die Prozesse erméglicht hitte (vgl. Ansitze mit 50 % Ufersedi-
ment). Offensichtlich handelt es sich hier um toxische Einfliisse, die aus dem Tiefensediment
resultieren und eine nahezu vollstindige Inhibierung des sulfatreduzierenden und methanoge-
nen Prozesses bewirken. Die nitratreduzierenden Mikroorganismen weisen gegeniiber diesen
toxischen Verbindungen offenbar eine groBere Toleranz auf, denn hier war keine vollstindige
Hemmung zu beobachten. Ein generelles Ausbleiben der respirativen Prozesse konnte festge-
stellt werden, wenn Schwelvollert-Tiefensediment oder -Ufersediment ohne Zusatz von
Weille-Elster-Sediment inkubiert wurde. In diesem Fall ist keine eindeutige Ursache benenn-
bar; dieser Effekt kann durch das Fehlen entsprechend befihigter Organismen im Schwel-
vollertsee, in der Toxizitat der Sedimente oder zumindest beim Ufersediment im Fehlen ge-
eigneter Kohlenstoffquellen begriindet liegen. Die Untersuchungen zum Methanbildungs-
potential (Tabelle 5) hatten jedoch gezeigt, daB im Ufersediment Methan entstehen konnte,
wenn Acetat zugegeben wurde, was vermuten 148t, daB die toxischen Einfliisse hier nicht das
Ausschlaggebende sind. Demgegeniiber konnen starke inaktivierende Einflisse durch die
Sedimenttoxizitit in der Tiefe des Sees als sicher angesehen werden.

Eine Anreicherung leistungsfihiger zum Schadstoffabbau befahigter anaerober Mikroorga-
nismenpopulationen aus dem Tiefensediment erschien demzufolge wenig erfolgversprechend
zu sein. Zwar konnte im Ufersediment eine Befihigung zum anaeroben Phenolabbau nach-
gewiesen werden, jedoch trat auch hier im Falle niedriger Temperaturen bereits bei Phenol-
konzentrationen von 100 mg/l eine Abbaulimitierung auf Fiir alle Degradationsexperimente
mit Schwelvollertwasser wurden deshalb Kulturen aus dem WeiBe-Elster-Sediment angerei-
chert. Das Ufersediment des Schwelvollertsees wurde jedoch erfolgreich zur Anreicherung
phenolabbauender Kuituren unter methanogenen Bedingungen fiir die Durchfiihrung der
Temperatur-Inhibierungs-Experimente (Abschnitt 4.4.) herangezogen.

4.3.2. Anaerobe Semi-batch-Behandlung von Schwelvollert-Tiefenwasser in
Gegenwart verschiedener Elektronenakzeptoren

Wie bereits die im Abschnitt 4.3.1. dargelegten Erkenntnisse verdeutlichen, gingen von Was-
ser- und Sedimentproben aus der Tiefe des Schwelvollertsees starke inhibitorische Wirkungen
aus. Fir die Semi-batch-Behandlung wurde Wasser aus 20 m Tiefe deshalb mit einer Nihr-
salzlosung verdiinnt. Das sollte einerseits eine Verknappung erforderlicher Nihrstoffe wih-
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rend des Versuches ausschlieien und andererseits durch den Verdiinnungseffekt eine Redu-
zierung der inhibierenden Wirkung des Wassers bewirken. Die Wasserproben wurden mit 10
Vol-% FluBsediment (Weile Elster) angeimpft, das hohe methanogene Aktivititen aufwies
und bei Zugabe von Sulfat und Nitrat diese Elektronenakzeptoren mit hoher Geschwindigkeit
reduzieren konnte.

Analytisch verfolgt wurden die Konzentrationen von Phenol, Kresolen und Xylenolen sowie
die DOC-Konzentrationen in verschiedenen Molekiil-/PartikelgroBenfraktionen des Wassers
vor und nach der biologischen Behandlung. Zur Kontrolle stabiler ProzeBverldufe wurden
weiterhin die Konzentrationen an Nitrat und Sulfat wochentlich ermittelt sowie in den
methanogenen Ansétzen das gebildete Biogasvolumen bestimmt, wobei diese Mefergebnisse
hier aber nicht vorgestelit werden sollen. Die Ausgangskonzentrationen der betrachteten phe-
nolischen Verbindungen lagen bei einer 50%-igen Verdiinnung des Wassers fiir Phenol bei ca.
40 mg/l, zwischen 2 und 7 mg/l fiir die Kresolisomere und zwischen 0,2 und 1,4 mg/l fur die
vorgefundenen Xylenolisomere (Bild 27). Die Konzentrationen an 2,4-Xylenol, 2,5-Xylenol
und 2,6-Xylenol lagen bereits im Zulauf unter der Nachweisgrenze (0,1 mg/l) und wurden in
den Experimenten daher nicht beriicksichtigt. Bild 27 zeigt weiterhin eine Darstellung der
Konzentrationswerte nach den verschiedenen Methoden der biologischen Behandlung des
Wassers. Unter methanogenen Bedingungen wurden lediglich Phenol sowie o-Kresol und p-
Kresol angegriffen, wobei die Abbauleistung bei 30-tidgiger Verweilzeit extrem niedrig war.
Unter sulfatreduzierenden Bedingungen wurden zusitzlich m-Kresol und 3,5-Xylenol me-
tabolisiert. Bei Phenol, o- und p-Kresol lagen die Abbaugeschwindigkeiten jedoch nur gering-
fiigig hoher als unter methanogenen Bedingungen. Die extrem niedrigen Abbauraten in diesen
Kulturen deuten auf starke inhibitorische Effekte hin, die durch die Inhaltsstoffe des Wassers
hervorgerufen wurden. Unter denitrifizierenden Bedingungen konnte ein Angriff aller analy-
tisch bestimmter Verbindungen nachgewiesen werden. Eine vollstandige Elimination der
Schadstoffe innerhalb der Verweilzeit war fiir alle drei Kresolisomere sowie fiir 2,3-Xylenol
und 3,4-Xylenol zu verzeichnen. Die im Medium verbleibende Phenolrestkonzentration betrug
etwa 2 mg/l. Vergleichsweise langsam verlief der Abbau von 3,5-Xylenol. Hier gelang eine
Verringerung der Ausgangskonzentration zu etwas mehr als 50 %. Die denitrifizierende
Kultur wies demnach im Vergleich zu den beiden anderen anaeroben Prozessen das breiteste
Substratverwertungsspektrum in Verbindung mit den hochsten Abbaugeschwindigkeiten auf.
Die biologische Abbaubarkeit monomerer phenolischer Verbindungen unter anaeroben Be-
dingungen ist relativ gut untersucht (vgl. Abschnitt 2.2.). In Ergénzung zum bereits bekannten
Wissen konnte bei den hier dargelegten Experimenten ein Angriff von 2,3-Xylenol und 3,5-
Xylenol unter nitratreduzierenden Bedingungen und von 3,5-Xylenol auch unter sulfatre-
duzierenden Bedingungen festgestellt werden, obwohl von anderen Autoren vermutet worden
war, daf} die anaerobe Degradation von Xylenolen die Hxdroxylgruppe in p-Stellung zu einer
der Methylgruppen erfordert (FLYVBIERG et al., 1993).
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Bild 27, Abbau von phenolischen Verbindungen bei der anaeroben Semi-batch-Behandlung

von Schwelvollertwasser in Gegenwart verschiedener Elektronenakzeptoren.
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Separate Batch-Versuche, in denen die Elimination der Xylenolisomere durch die jewsiligen
Kulturen angestrebt worden war, wenn die Isomere als einzige Kohlenstoffquelle angeboten
wurden, fiihrten jedoch lediglich im Falle des 3,4-Xylenols unter nitratreduzierenden Bedin-
gungen zum Erfolg. Wurden 2,3-Xylenol bzw. 3,5-Xylenol als einzige Kohlenstoffquellen
eingesetzt, so konnte keine Transformation der Verbindungen beobachtet werden. Dies deutet
auf cometabolische Mechanismen bei der biologischen Elimination von nicht in p-Stellung
hydroxylierten Xylenolen unter anaeroben Bedingungen hin. Das dabei zugrundeliegende un-
spezifische Transformationspotential der betreffenden Enzyme kann besonders bei Mischkon-
taminationen verschiedenartiger, aber strukturell doch ahnlicher Verbindungen, wie sie haufig
bei phenolischen Deponiewissern oder auch Kreosotkontaminationen vorzufinden sind, von
Vorteil sein. Wie weitgehend allerdings die Transformation der Xylenolisomere verlief, kann
anhand der dazu durchgefiihrten Experimente nicht eingeschitzt werden. Moglich ist ent-
weder eine Bildung von dead-end-Metaboliten oder aber eine vollstandige Mineralisierung,
Auffallend sind die extrem geringen Abbauleistungen der sulfatreduzierenden und methano-
genen Kultur hinsichtlich relativ leicht degradierbarer Verbindungen wie Phenol in Anbetracht
einer durchschnittlichen hydraulischen Verweilzeit von 30 Tagen. Moglicherweise resultiert
dies aus starken inhibierenden Einwirkungen von Inhaltsstoffen des Schwelvollertwassers.
Obweohl die monomeren phenolischen Inhaltsstoffe des die bestimmenden Kontaminanten im
unteren MolekiilgroBenbereich sind, 148t sich eine starke inhibierende Wirkung auf methano-
gene und sulfatreduzierende Mikroorganismenkulturen damit nicht allein erkliren. Im Ver-
gleich zu Literaturwerten (CHOU et al., 1978; FEDORAK und HRUDEY, 1984; WANG et
al,, 1989) sind die Konzentrationen wesentlich zu gering, um die Toxizitit allein damit be-
grinden zu konnen. Daher ist die Rolle der hohermolekularen Verbindungen diesbeziiglich
anzufiihren, worauf im Abschnitt 4.3.3. noch naher eingegangen wird.

Die Degradation der hohermolekularen Verbindungen unter anaeroben Bedingungen im
Schwelvollertwasser wurde im Rahmen der hier besprochenen Semi-batch-Experimente
untersucht. Die Proben aus den biologischen Ansitzen sowie des unbehandelten Wassers
wurden mittels Ultrafiltration fraktioniert und der TOC jeder Fraktion bestimmt. In Bild 28 ist
die ermittelte prozentuale DOC-Elimination in den verschiedenen Molekiil- bzw. Partikel-
groBenfraktionen nach den unterschiedlichen Varianten einer anaeroben Behandlung darge-
stellt. Die MeBwerte reprisentieren jeweils den Durchschnitt dreier Probenahmen. Der DOC
des unbehandelten Wassers teilte sich zu etwa einem Drittel in der MolekiilgroBenfraktion
unter 0,5 kD, zu etwa einem Viertel in der Fraktion von 0,5 bis 3 kD und zu etwas mehr als
einem Drittel mit MolekiilgéBen > 3kD auf. Die hochmolekulare Fraktion enthielt Komplexe
bis in den partikuléren Bereich (> 0,3 pm) hinein. Auch hier ist eine deutliche Abhingigkeit
der DOC-Elimination in den einzelnen Molekiilgréfenfraktionen von der Gegenwart
spezifischer Elektronenakzeptoren zu erkennen.

106



80 —

(o)}
o
[

NN
o
|

DOC-Elimination (%)

N
o
|

0.05 05.3 3.10 10kD..
kD kD kD  0,3um

Molekl-/Partikelgréiie

[T nitratreduzierende Bedingungen
sulfatreduzierende Bedingungen
methanogene Bedingungen

Bild 28. DOC-Elimination in verschiedenen MolekiilgroBen-/PartikelgroBenfraktionen bei der
anaeroben Semi-batch-Behandlung von Schwelvollertwasser in Gegenwart
verschiedener Elektronenakzeptoren.

( Behandlungszeit: 11 Monate; Verweilzeit: 30 Tage;Biomassekonzentration: 10
Vol-% FluBsediment: Gesamt-DOC im unbehandelten Wasser: ca. 500 mg/l (Summe
aller Fraktionen);, pH-Wert 7,0)

Nahezu kein Effekt wurde unter methanogenen Bedingungen erzielt, mit Ausnahme der
partikuldren Fraktion > 0,3 um. In der sulfatreduzierenden Kultur wurde der DOC in den
Fraktionen bis zu einer MolekiilgréBe von 10 kD und in der Fraktion > 0,3 pum zu 20 bis 30
% eliminiert. Unter denitrifizierenden Bedingungen kam es zu einer deutlichen DOC-
Reduktion in allen MolekillgroBenbereichen, wobei im Bereich bis 10 kD etwa 60 bis 75 %
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des DOC eliminiert wurden. In den Fraktionen iiber 10 kD lagen die Werte zwischen 30 und
40 %. Es muB angenommen werden, daB die im partikuliren Bereich (> 0,3 um) ermittelten
Eliminationsraten nicht in erster Linie das Ergebnis mikrobieller Prozesse sind, denn die in
allen anderen Fraktionen beobachtete starke Abhingigkeit der Eliminationsgrade vom
elektronenakzeptierenden ProzeB fiel hier deutlich geringer aus. Naheliegend ist hier in erster
Linie eine DOC-Elimination durch sorptive Bindung der Komplexe an die Biomasse. Die
starke Neigung dieser Fraktion zur Sorption an Belebtschlamm war bereits von WIESSNER
et al, 1994 gezeigt worden und konnte durch Sorptionsexperimente mit einer methanogenen
acetatabbauenden Anreicherungskultur untermauert werden. Etwa 57 % des DOC der Frak-
tion > 0,3 pm wurden von der methanogenen Kultur sorbiert, wobei der Volumenanteil
mikrobiellen Schlammes etwa 10 % betrug und damit dem der Degradationsexperimente ver-
gleichbar war. Der sorbierte Anteil in den anderen Fraktionen war vernachlassigbar gering.
Obwohl durch die Fihrung der Experimente im Semi-batch-Modus und Arbeit iiber lange
Zeitraume (11 Monate) angestrebt worden war, Sorptionseffekte zu umgehen, indem mit der
Einstellung eines Sorptionsgleichgewichtes gerechnet wurde, kénnen diese Erscheinungen
offenbar doch nicht ausgeschlossen werden.

Die Semi-batch-Experimente zur anaeroben Behandlung von Schwelvollertwasser machen
deutlich, daB eine starke Abhingigkeit der Reinigungsleistung vom angebotenen Elektronen-
akzeptor sowohl im Hinblick auf die Elimination monomerer phenolischer Verbindungen als
auch beziiglich der makromolekularen Komplexe besteht. Die vergleichsweise hohe Elimina-
tionsleistung der nitratreduzierenden Kultur bei der Entfernung der Makromolekiile bewirkte
offenbar gleichzeitig einen Entgiftungseffekt, der auch einen weitgehenden Abbau der mono-
meren phenolischen Verbindungen in der entsprechenden Verweilzeit erméglichte. Hingegen
beeintrichtigten unter sulfatreduzierenden und methanogenen Bedingungen die nur
geringfligig angegriffenen Makromolekiile vermutlich auch den Abbauprozel3 der Monomere.
Der Mechanismus des Angriffs makromolekularer huminartiger Verbindungen durch bakte-
rielle Zellen ist nicht geklart. Die bereits im Abschnitt 4.3.2. bei der Degradation phenolischer
Autoxidationsprodukte dargelegten Vermutungen kénnen aber auch hier zutreffend sein.

In Anbetracht der langen Verweilzeit bei den Semi-batch-Versuchen ist jedoch auch die
Reinigungsleistung der nitratreduzierenden Kultur als unzureichend fiir praktische Aspekte
anzusehen. Insgesamt verblieb nach 30-tdgiger Verweilzeit etwa die Hélfte der organischen
Belastung im Medium. Hinsichtlich der summarisch als DOC bestimmten héhermolekularen
Verbindungen ist dabei nicht geklart, ob durch weitere Verweilzeiterhéhung eine Steigerung
der Eliminationsleistung zu erreichen wire oder ob hier die potentielle Grenze der
Leistungsfahigkeit des Prozesses bereits erreicht war.
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4.3.3. Toxizitit und Fermentierbarkeit von Schwelvollertwasser unter methanogenen
Bedingungen nach physiko-chemischer Vorbehandlung

Physiko-chemische Methoden werden bevorzugt zur Abwasserreinigung eingesetzt, wenn die
Voraussetzungen flir den Erfolg biologischer Mafinahmen nicht in ausreichendem MaBe ge-
geben sind. Das trifft vor allem dann zu, wenn das Abwasser biologisch nicht oder sehr
schwer abbaubare Verbindungen enthilt. In vielen Fillen ist auch die im Abwasser vorlie-
gende Schadstoffkonzentration entscheidend, wobei sehr niedrige und sehr hohe Konzentra-
tionen fiir biologische Verfahren oft problematisch sind auf Grund von zur Enzyminduktion
erforderlichen notwendigen Mindestkonzentrationen bzw. von starken inhibierenden Wirkun-
gen. Einen Literaturiiberblick iiber erprobte physikalische und chemische Abwasserreini-
gungsmethoden gaben MATSUMOTO et al, 1993. Im Hinblick auf die Entfernung von
makromolekularen Verbindungen, die durch autoxidative Prozesse entstanden sind, sind in
erster Linie die Sorption z.B. an Aktivkohle und Fillungsprozesse nach Koagulation mit
Eisen(IIT)- und Aluminium(ll)-Salzen (BEHMEL und ZIECHMANN, 1987; AZIZI und
ZIECHMANN, 1993; CATHALIFAUD et al., 1993) von Interesse.

Aufgrund der fiir praktische Aspekte unzureichenden Ergebnisse der anaeroben Semi-batch-
Experimente wurde versucht, durch verschiedene Methoden einer physiko-chemischen Vor-
behandlung in Kombination mit einer methanogenen Fermentationsstufe, die Reinigungslei-
stung zu erhéhen. Getestet wurden die Ultrafiltration durch Filter mit einer Trenngrenze von
0,5 und 3 kD, ein naBchemischer OxidationsprozeB mit Wasserstoffperoxid sowie ein
Flockungs-/Fallungsproze mit Aluminiumchlorid. Den biologischen Experimenten vorange-
hend wurden die Konzentrationen an Oxidationsmittel (Ho07) und Flockungsmittel (AICI3)
in Vorversuchen optimiert. Tabelle 7 dokumentiert die Wirkung verschiedener Vorbehand-
lungsmethoden auf den DOC-Gehalt und die Férbung (gemessen als E 436) des Schwel-
vollertwassers.

Durch alle Methoden wurde eine deutliche Farbreduktion erreicht, die bei Ultrafiltration und
Flockung/Fillung mit einer Abnahme der organischen Belastung einherging. Die Oxidation
mit HyO» resultierte nur in einer geringfiigigen DOC-Abnahme. Demnach kam es hier nicht
zu einer vollstindigen Oxidation der Verbindungen, sondern in erster Linie zur Spaltung der
makromolekularen Komplexe in kleinere Bruchstiicke. In jedem Falle wurde aber eine Entfer-
nung der Makromolekiile aus dem Wasser bewirkt, wie auch bereits durch andere Arbeiten
gezeigt werden konnte (WIESSNER et al., 1993). Wie sich dies auf die Fermentierbarkeit
und die Toxizitit des Schwelvollertwassers unter methanogenen Bedingungen auswirkte,
wurde nachfolgend in statischen Tests untersucht (Tabelle 8).
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Tabelle 7. DOC-Elimination und Entfirbung von Schwelvollertwasser durch verschiedene
physiko-chemische Methoden.

Methode DOC-Elimination (%) Abnahme E 436 (%)
Ultrafiltration < 3 kD 45 92

Ultrafiltration< 0,5 kD 70 98

Oxidation mit H,Op 9 93

(100 uM)

Flockung/Fallung 34 99

mit AICl3 (6 mM)

Tabelle 8. Hemmung der acetoclastischen Methanogenese und anaerobe Fermentierbarkeit

von Schwelvollertwasser nach physiko-chemischer Vorbehandlung (die

Bilanzierung ist bezogen auf das Wasser nach Abtrennung der hochmolekularen

Inhaltsstoffe).
Methode Hemmung der Fermentierbarkeit zu
Methanbildung (%) CHy + CO9 (%)

ohne Vorbehandlung 96 22

Ultrafiltration < 3kD 25 54

Ultrafiltration < 0,5 kD 14 85

Oxidation mit HyO» 13 37

Flockung/Fillung 13 65

mit AlCly

Das unvorbehandelte Wasser wies eine starke inhibierende Wirkung auf den methanogenen
Acetatabbau auf und seine organischen Inhaltsstoffe lieBen sich zu nur 22 % zu Biogas um-
wandeln. Alle angewandten physiko-chemischen Methoden resultierten in einer deutlichen
Reduzierung der inhibierenden Wirkung. Es ist zu vermuten, dal durch keine der Methoden
die niedermolekularen phenclischen Verbindungen entfernt wurden, so daf die verbleibende
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hemmende Wirkung wahrscheinlich in erster Linie auf die phenolischen Monomere und
eventuell niedermolekulare Komplexe zuriickzufiihren ist. Besonders die durch Ultrafiltration
vorbehandelten Wasserproben lassen durch ihre deutlich reduzierte Toxizitit erkennen, daB in
erster Linie die im Schwelvollertwasser befindlichen hochmolekularen Komplexe fiir die stark
inhibierend wirkenden Eigenschaften des Wassers verantwortlich sind. Dies wird durch Un-
tersuchungen von WIESSNER et al., 1994 bestatigt. Obwohl der Inhibierungsmechanismus
dieser makromolekularen Komplexe nicht bekannt ist, muf es sich hierbei wahrscheinlich um
Effekte handeln, die an der Peripherie der Zelle ablaufen, da die Penetration sehr grofier Mo-
lekile in die Zelle behindert ist. Ahnlich wie bei den im Abschnitt 4.1. durch phenolische Au-
toxidationsprodukte hervorgerufenen Erscheinungen wird eine Wechselwirkung mit mem-
brangebundenen bzw. Transportproteinen der Cytoplasmamembran erwogen, wodurch mog-
licherweise der Stoffaustausch zwischen Zelle und waBriger Umgebung gestort wird. Ande-
rerseits ist aber auch eine Riicklosung niedermolekularer stark inhibierend wirkender Verbin-
dungen von makromolekularen Komplexen in Betracht zu ziehen.

Die Fermentierbarkeit der Wasserinhaltsstoffe zu Biogas verbesserte sich betrachtlich nach
Entfernung aller Verbindungen mit MolekiilgroBen iiber 0,5 kD durch Ultrafiltration und lie3
auch nach dem Flockungs-/Fillungsproze3 einen Umsatz des Abwasser-DOC zu Biogas zu
etwa zwei Drittel, bezogen auf das vorgereinigte Wasser, d.h. nach Abtrennung der
hochmolekularen Inhaltsstoffe, zu. Durch die Oxidation mit Wasserstoffperoxid wurden aber
offenbar schwerabbaubare Produkte gebildet, die jedoch keine toxischen Eigenschaften unter
methanogenen Bedingungen aufwiesen. Eine Entgiftung von o-Kresol und 2,4-Dinitrophenol
durch Reaktion mit Wasserstoffperoxid ist aus der Literatur bekannt (WANG, 1992). Auch
hier wurde deutlich, daB8 sehr hohe Konzentrationen des Oxidationsmittels notig sind, um die
biologische Abbaubarkeit der Verbindungen entscheidend zu verbessern.

Diese Untersuchungen belegen die prinzipielle Moglichkeit, durch geeignete physiko-chemi-
sche Methoden eine weitgehende Entgiftung des Schwelvollertwassers mit gleichzeitiger
Entfernung persistenter Verbindungen zu erreichen, womit eine wesentliche Voraussetzung
zur Garantie eines stabilen und leistungsfihigen anaeroben Reinigungsprozesses geschaffen
wire. Fur die Intensivierung von Selbstreinigungsprozessen im Schwelvollertsee haben diese
Erkenntnisse den wesentlichen praktischen Aspekt, daB nach einer Entfernung der
makromolekularen Strukturen methanogene Abbauprozesse in Gang kommen konnen. Ande-
rerseits wurde deutlich, daB dieses Ziel entsprechender unterstiitzender MaBnahmen bedarf,
Solche MaBnahmen koénnen im technischen MaBstab vorrangig in der in situ
Flockung/Fallung der makromolekularen Bestandteile gesehen werden, wie sie gegenwirtig
im PilotmaBstab am Schwelvollertsee praktiziert wird.
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4.4. Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen

Wahrend die inhibierenden Wirkungen, die von Inhaltsstoffen phenolischer Deponiewisser
ausgehen, als auch die Bedeutung des Umweltfaktors Temperatur fir die Geschwindigkeit
biochemischer Prozesse zum Teil umfangreich untersucht sind, sollten hier Erscheinungen be-
trachtet werden, die sich aus dem Zusammenwirken beider Einfliisse fiir die Raten biologi-
scher Reinigungsprozesse ergeben. Als Modellsubstrat wurde Phenol gewdhlt, da einerseits
diese Verbindung von héchster Umweltrelevanz ist und andererseits geniigend Wissen zur
Kinetik des Phenolabbaus unter aeroben und anaeroben Bedingungen aus der Literatur zur
Verfigung steht. Phenol stellt einen Inhibitor dar, der gleichzeitig Substrat fir
phenolabbauende Mikroorganismen ist und demzufolge eine Inhibierung hervorruft, die
mathematisch mit den Modellen der Substrathemmung beschreibbar ist. Dariiber hinaus sollte
der Einflul eines nicht im System metabolisierten Inhibitors auf den Abbau niedriger
Phenolkonzentrationen bei verschiedenen Temperaturen untersucht werden. Als
Modellsubstanz wurde hier Nickel gewdhlt, welches als Schwermetall Umweltrelevanz besitzt
und zum einen nicht metabolisierbar ist und zum anderen eine ausreichende Stabilitit seiner
Oxidationsstufen unter aeroben und anaeroben Bedingungen garantiert. Nickel gilt als
unspezifischer Inhibitor, dessen Wirkung in erster Linie aus der Bindung an die SH-Gruppen
der Proteine resultiert. Ebenfalls als unspezifisch ist die Wirkungsweise von Phenol zu
betrachten. Der qualitative Unterschied in der Wirkung beider Inhibitoren besteht darin, daf3
der Prozef} des Phenolabbaus zwingend an einen katalytisch aktiven Enzym-Phenol-Komplex
gebunden ist, wahrend ein katalytisch aktiver Enzym-Nickel-Komplex fiir den Abbau von
Phenol keine Rolle spielt. Demnach existiert selektiv bei der Substrathemmung durch Phenol
mit dem katalytisch aktiven Enzym-Inhibitor-Komplex eine zusitzlich zu allen unspezifischen
Wirkungsorten in der Zelle eine hochspezifische Wirkungsebene. Einerseits wird gerade auf
der Wirkungsebene dieses katalytisch aktiven Komplexes die Geschwindigkeit des
metabolischen Prozesses (des Phenolabbaus) bestimmend beeinfluBt, andererseits wird aber
die Konformation dieses Komplexes empfindlich durch den Umweltfaktor Temperatur
beeinflufit. Daher soliten bei der Untersuchung von Temperatur-Inhibierungs-Beziechungen
diese beiden Fille einer Inhibierung getrennt voneinander betrachtet werden.

Fiir die Durchfiihrung der Experimente wurde ein Temperaturbereich gewihlt, der sich den in
kontaminierten Habitaten vorherrschenden Temperaturen annahert (12-35°C).
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4.4.1. Die Inhibierung des Phenolabbaus durch Nickel in Abhiingigkeit von der
Temperatur

Zur Untersuchung von Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen ist es naheliegend, in Abhin-
gigkeit von der Inkubationstemperatur die kinetischen Parameter des betrachteten Prozesses
zu bestimmen. Die dabei zur Anwendung kommenden mathematischen Modelle sollten einen
Inhibierungsterm mit einem fiir das Ausmal der Hemmung aussagefihigen Parameter enthal-
ten.

Die Kinetik des Phenolabbaus in Gegenwart verschiedener Nickelkonzentrationen wurde bei
unterschiedlichen Temperaturen untersucht und mit dem PEARSON-Modell

Vivmax = 1/(1+(UK;)M)

ausgewertet. Das Modell berticksichtigt nicht den GeschwindigkeitseinfluB3 der veranderlichen
Phenolkonzentration, jedoch wurden iiber einen weiten Konzentrationsbereich konstante
Phenolabbauraten ermittelt. Die Bestimmung der Phenolabbauraten konnte somit graphisch
durch Linearapproximation der Zeit-Konzentrations-Kurven in einem reprasentativen Bereich
erfolgen. Beispielhaft sind diese Kurven fiir den aeroben Phenolabbau bei 32°C in Bild 29
dargestellt. ErwartungsgemidB ergab sich in der Tendenz eine Verlangsamung  des
Phenolabbaus bei steigender Nickelkonzentration.

Bild 30 zeigt die Korrelation der experimentellen Werte fiir den aeroben und den anaeroben
Phenolabbau mit dem PEARSON-Modell. Die einzelnen Punkte repréisentieren dabei Durch-
schnittswerte paralleler Versuche. Die Modellparameter wurden fiir jede Temperatur mittels
SigmaPlot-Software angepaBt. Sowohl beim aeroben als auch beim anaeroben Abbau von
Phenol ergaben sich sinkende normierte Phenolabbauraten mit steigender Nickelkonzentra-
tion, wobei eine deutliche Temperaturabhingigkeit zu erkennen ist. Je hoher die Temperatur
war, desto niedriger waren die normierten Phenolabbauraten bei einer bestimmten Nickelkon-
zentration. Wahrend unter aeroben Bedingungen bereits unterhalb von 10 mg/l Nickel deut-
liche Inhibierungseffekte zu beobachten waren, trat unter anaeroben Bedingungen auch bei 20
mg/l Nickel noch keine signifikante Hemmung des Phenolabbaus auf. Die Erklarung fiir die-
sen Unterschied kann moglicherweise in einem hoheren Nickelbedarf der anaeroben Kultur
begriindet liegen, da methanogene Bakterien im Gegensatz zu Eubakterien mit Hydrogenase,
Kohlenmonoxiddehydrogenase und dem Cofaktor F 430 mehrere nickelhaltige Zellbestand-
teile aufweisen (GOTTSCHALK, 1979). Bei hoheren Nickelkonzentrationen spielt dies je-
doch offenbar kaum eine Rolle; die normierten Phenolabbauraten des aeroben Prozesses sind
dort denen des anaeroben Prozesses ahnlich,
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Bild 29. Aerober Phenolabbau bei 32°C in Gegenwart verschiedener Nickelkonzentrationen
durch eine Anreicherungskultur (Biomassekonzentration: 50 mg/l).

Die Parameter des PEARSON-Modells, die bei den einzelnen Temperaturen die beste Anpas-
sung der Modellgleichung an die experimentellen Daten ergaben, sind in Bild 31 dargestelit.
Die Fehlerbalken geben den Standardfehierbereich bei
(Standardfehler = Standardabweichung der experimentellen Daten vom Modell / Quadratwur-
zel der Anzahl experimenteller Werte). Interpretiert man den Wert n analog zu PEARSON et
al., 1980 als Sensitivitdtsparameter der betrachteten biochemischen Reaktion gegeniiber Un-

der Modellanpassung an

terschieden der Inhibitorkonzentration, so ergab sich fiir den aeroben Phenolabbau zumindest
im Temperaturbereich zwischen 24 und 32 °C eine steigende Empfindlichkeit des Phenolab-

baus bei steigender Temperatur.
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Bild 30. Normierte Phenolabbauraten in Gegenwart verschiedener Nickelkonzentrationen bei
unterschiedlichen Temperaturen. (Batchversuch, Biomassekonzentration: 50 mg/l
BTS; Anfangs-Phenolkonzentration: 10 mg/l, pH-Wert 7,0).
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Bild 31. Abhéngigkeit der PEARSON-Parameter von der Temperatur fiir den Abbau von

Phenol in Gegenwart von Nickel.
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Bei niedrigeren Temperaturen sowie beim anaeroben Phenolabbau 14t die GroBe der Fehler-
balken keine sichere Interpretation zu. Unter dem Begriff Empfindlichkeit ist hier nicht unmit-
telbar die Intensitat der Inhibierung zu verstehen, sondern vielmehr die Intensitit des Reagie-
rens der Kultur auf Unterschiede der Inhibitorkonzentration (anschaulich aus der Steilheit des
Abfalls der PEARSON-Kurve ersichtlich). Das AusmaB der Inhibierung selbst 148t sich mit
dem K;-Wert beschreiben, welcher im vorliegenden Fall sowohl beim aeroben als auch beim
anaeroben ProzeB mit steigender Temperatur sank (Bild 31). Demzufolge nahm die Intensitét
der Hemmung des Phenolabbaus durch Nickel mit steigender Temperatur zu, Dieses Ergebnis
steht im logischen Zusammenhang mit der bei Temperaturanstieg einhergehenden Empfind-
lichkeitssteigerung, insofern diese aus den ermittelten Daten als gegeben angenommen werden
kann. Je empfindlicher eine Zelle auf einen Inhibitor reagiert, desto stirker ist demzufolge die
als Geschwindigkeitsquotient veranschaulichte hemmende Wirkung. Die Standardfehlerberei-
che fiir die Kj-Werte waren gerade bei groBen K;-Werten sehr groB. Dies ergibt sich aus dem
Umstand, daB in diesen Féllen, also bei vergleichsweise geringer Inhibierung, der Abfall der
PEARSON-Kurve sehr flach erfolgt, so daB die Gerade 0,5*v/vy,y, die von einem aus den
Abweichungen der einzelnen Mefpunkte von der PEARSON-Kurve resultierenden Band ge-
schnitten wird, einen sehr breiten Schnittbereich aufweist.

Ein moglicher TemperatureinfluB auf den Kg-Wert fiir Phenol und damit auf die
Reaktionsgeschwindigkeit konnte mit dem PEASON-Modell nicht erfat werden. Die
Untersuchungsergebnisse zur inhibierenden Wirkung von Nickel auf den Phenolabbau in
Abhingigkeit von der Temperatur stehen jedoch in Ubereinstimmung mit dem durch
Literaturdaten vielfach bestitigten Toxizit4ts-Temperatur-Zusammenhang, der eine steigende
Toxizitdt der verschiedensten Verbindungen mit steigender Temperatur wiederspiegelt
(ADELMAN und SMITH, 1972; CAIRNS et al, 1975; DUANGSAWADSI und
KLAVERKAMP, 1979, SMITH und HEATH, 1979; FELTS und HEATH, 1984:
KHANGAROT und RAY, 1987). In der Regel wird dieser Zusammenhang auf die erhohte
Zellpermeabilitat bei erhdhter Temperatur zuriickgefiihrt, was eine begiinstigte Aufhahme des
Giftes in die Zelle zur Folge hat (CAIRNS et al., 1975).

4.4.2. Substrathemmung beim Phenolabbau in Abhiingigkeit von der Temperatur

Im Unterschied zu Nickel stellt Phenol einen Inhibitor dar, der katalytisch aktive Enzym-
Substrat-Komplexe bilden kann. Die Bildung solcher Komplexe ist Voraussetzung fiir den
Ablauf von biologischen Prozessen, die die mikrobielle Entfernung des Inhibitors Phenol zum
Ziel haben und stellt gleichzeitig die Grundlage fiir Zellwachstum und -vermehrung dar, so-
fern Phenol als Kohlenstoff- und Energiequelle genutzt werden soll.
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Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen, die sich auf solche mikrobiellen Abbauprozesse be-
ziehen, sind bisher nicht néher untersucht worden. Dennoch sind sie von beachtlicher prakti-
scher Bedeutung, da der biologische Abbau von Schadstoffen, die haufig gleichzeitig als In-
hibitor agieren, auf katalytisch aktiven Enzym-Inhibitor-Komplexen beruht und damit im
Zentrum des Interesses aller natiirlichen Reinigungsprozesse und aller technisch genutzten
biologischen Abwasser-, Abluft- und Bodenbehandlungsprozesse steht.

Der aerobe und anaerobe Abbau von Phenol bei unterschiedlichen Temperaturen ergab in
Abhiéngigkeit von der Phenolanfangskonzentration uber weite Bereiche konstante
Geschwindigkeiten, so daB die Phenolabbauraten graphisch aus den Anstiegen dieser
Kurvenabschnitte bestimmt werden konnten. Zur Veranschaulichung des Abbauprozesses ist
in Bild 32 die zeitliche Abnahme der Phenolkonzentrationen im Versuch unter aeroben
Bedingungen bei 31°C fiir die Ansitze im niederen Konzentrationsbereich dargestellt. Die
Biomassekonzentration betrug hierbei 100 mg/l; bei héheren Substratkonzentrationen wurden
jedoch hohere Biomassekonzentrationen eingesetzt (bis 1 g/l).

Phenolkonzentration (mg/l)

Zeit (min)

Bild 32. Aerober Phenolabbau bei verschiedenen Phenolanfangskonzentrationen (niederer
Konzentrationsbereich, T = 31°C, Biomassekonzentration: 100 mg/1)
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Wurden die aus den Abbaukurven berechneten Phenolabbauraten den jeweiligen
Phenolanfangskonzentrationen zugeordnet, so ergaben sich gute Korrelationen mit dem
EDWARDS-Modell

V = Vi (1K /SHS/K;))

(Bild 33), wobei die Parameter des Modells mittels SigmaPlot-Software angepafit wurden.
Charakteristisch fir beide Prozesse ist ein genereller Anstieg der spezifischen
Phenolabbauraten mit steigender Temperatur. Bei geringen Substratkonzentrationen wurde
mit Konzentrationserhdhung zunichst eine Erhohung der spezifischen Phenolabbaurate
erreicht, die bei weiterer Konzentrationssteigerung nach Durchlaufen eines Maximums wieder
sank. Auffillig ist, daB die spezifischen Phenolabbauraten fiir den aeroben Prozel wesentlich
hoher lagen als fiir den anaeroben ProzeB. Jedoch waren Phenolkonzentrationen, bei denen
die gemessenen maximalen spezifischen Phenolabbauraten erreicht wurden, beim anaeroben
Prozefl wesentlich héher als beim aeroben ProzeB. Tendenziell werden diese Sachverhalte
durch Literaturdaten bestétigt (vgl. Abschnitt 2.3.1.2.).

Die Abhangigkeit der kinetischen Parameter v,y und K von der Temperatur ist in Bild 34
dargestellt. ErwartungsgemaB ergab sich ein iiberproportionaler Anstieg der maximalen spe-
zifischen Phenolabbaurate mit der Temperatur. Dies deutet darauf hin, daB das Temperatur-
optimum der verwendeten Mischpopulationen in der Nahe der hochsten getesteten Tempera-
tur oder dariiber lag. Offensichtlich fithrten die niedrigen in vivo Temperaturen der Habitate,
aus denen die Kulturen gewonnen worden waren, nicht zu einer derart weitgehenden Tempe-
raturadaptation, daf3 das Temperaturoptimum in den psychrophilen Bereich verschoben wor-
den wire. Ebenfalls eine steigende Tendenz wurde flir die Kg-Werte beim aeroben und an-
aeroben Phenolabbau bei TemperaturerhShung diagnostiziert. Im Durchschnitt lagen die K-
Werte fur die aerobe Kultur mehr als eine GroBenordnung niedriger als fiir den anaeroben
ProzeB3. Ob es sich dabei allerdings um ein charakteristisches Merkmal hinsichtlich des Ver-
gleiches des aeroben und anaeroben Phenolabbaus handelt, kann nicht beurteilt werden. Allein
fiir den aeroben Abbau von Phenol sind aus der Literatur Ks-Werte bekannt, die sich um fast
drei GroBenordnungen bei verschiedenen Kulturen unterscheiden (MAGBANUA et al.
1994). Die ermittelten K -Werte lagen dabei im Bereich zwischen 0.3 mg/l (SHIMIZU et al.,
1973) und 266 mg/l (ROZICH et al., 1985).
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Bild 33. Spezifische Phenolabbauraten bei verschiedenen Temperaturen in Abhdngigkeit von

der Substratkonzentration.
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Bild 34. Abhingigkeit der Parameter v,y und K beim Phenolabbau von der Temperatur
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Dariiber hinaus kann erwogen werden, ob die Vorgeschichte der in den hier beschriebenen
Experimenten verwendeten Mischpopulationen zu einer Anpassung der Ks-Werte an das
Substratangebot gefihrt haben kann. Die anaerobe Kultur mit den hoheren Ko-Werten wurde
aus Sediment eines phenolhaltigen Schwelwassersees angereichert, wahrend die aerobe Popu-
lation aus Gartenerde gewonnen wurde. Inwiefern die Unterschiede in den K¢-Werten bei den
verschiedenen Kulturen ausschlieflich das Ergebnis eines Selektionsprozesses sind bzw. ob
hinsichtlich der Enzym-Substrat-Affinitat auch ein temperaturunabhingiger Adaptations-
mechanismus in der Natur existiert bzw. iiber welche Zeitraume er sich realisiert, ist nicht
genau bekannt. Fiir eine Beurteilung dieses Sachverhaltes kommt erschwerend hinzu, daB die
Zusammensetzung einer Population auch durch das Substratangebot reguliert wird, wobei
experimentell ermittelte kinetische Daten immer den Durchschnitt der Daten der einzelnen
Organismen représentieren. Jedoch ist es augenscheinlich so, daB die in natiirlichen Systemen
vorkommenden Substratkonzentrationen weit unterhalb der Sattigung der jeweiligen Enzyme
liegen, also in einem Bereich, der ein sehr sensitives Reagieren der Zelle durch Anpassung der
Substratabbaugeschwindigkeit an das aktuelle Substratangebot erméglicht. Dies macht eine
Regulation der K-Werte zumindest iiber evolutionire Zeitraume wahrscheinlich.

Die in Bild 34 dargestellte steigende Tendenz der Ks-Werte bei Temperaturerhdhung ver-
deutlicht eine Modulation der Enzym-Substrat-Affinitat in Abhéngigkeit von der Temperatur
in der Weise, daf niedrige Temperaturen zu einer Affinitatserhohung fithrten. Ein Enzym
arbeitet schneller, wenn seine Fihigkeit, Substrate und Cosubstrate zu binden, beschleunigt
ist, d.h. wenn die Affinitit des Substrates zum Enzym erhoht ist. Durch die Affinitatserho-
hung wird die Reaktionsgeschwindigkeit bei Substratkonzentrationen unterhalb der Sattigung
demzufolge gegeniiber Temperatureinfliissen stabilisiert. Dieser Effekt der Temperaturkom-
pensation durch Affinitdtsmodulation, der im Abschnitt 2.3.2.2. niher erldutert wurde und in
der Natur weitverbreitet ist, wurde hiermit auch fiir die Prozesse des aeroben und anaeroben
Abbaus von Phenol nachgewiesen.

Die Temperaturabhéngigkeit der anderen Parameter des EDWARDS-Modells n und K; ist in
Bild 35 dargestellt. Fiir den anaeroben Phenolabbau wurden steigende n-Werte mit steigender
Temperatur ermittelt; auch fiir den aeroben Phenolabbau liegt diese Tendenz nahe, obwohl
eine sichere Interpretation besonders der benachbarten Punkte hier schwerlich moglich ist.
Hohere Werte von n bei hoheren Temperaturen dokumentieren eine mit Temperaturerhéhung
einhergehende Steigerung der Empfindlichkeit der Kultur gegeniiber Differenzen in der
Substratkonzentration. In der Darstellung v=f{(S) in Bild 33 driickt sich dies als steilerer Ab-
fall auf der rechten Seite der EDWARDS-Kurven bei hitheren Temperaturen aus.

Von groBerer Aussagekraft als der Parameter n ist jedoch der K;-Wert, fur den in diesem Fall
sowoh! beim aeroben als auch beim anaeroben Phenolabbau eine steigende Tendenz mit stei-
gender Temperatur nachgewiesen wurde.
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Bild 35. Abhéngigkeit der Parameter n und K; beim Phenolabbau von der Temperatur.
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Diese Tatsache muB so interpretiert werden, daB3 das Substrat Phenol eine hohere inhibierende
Wirkung auf seinen eigenen Abbau ausiibt, je niedriger die Temperatur ist. Folglich sinkt auch
die Konzentrationsgrenze, oberhalb der der mikrobielle Abbau von Phenol auf Grund der
Substrathemmung praktisch vollstandig unterbunden wird, mit sinkender Temperatur. Zum
geschwindigkeitsreduzierenden EinfluB niedriger Temperaturen kommt demzufolge eine
Substrattoxizitét hinzu, die bei gleichen Konzentrationen, aber hoheren Temperaturen, gar
nicht aufireten wiirde. Hinsichtlich der Abhéngigkeit K;=f(T) wurde fiir die Substrathemmung
durch Phenol demzufolge genau die entgegengesetzte Tendenz im Vergleich zur Hemmung
des Phenolabbaus durch Nickel beobachtet. Zudem enthilt die mit Temperaturerhohung stei-
gende Tendenz des Kj-Wertes fiir die Substrathemmung durch Phenol einen scheinbaren inne-
ren Widerspruch zur mit Temperaturerhohung steigenden Tendenz des Parameters n: Wie
kann erklirt werden, daf3 der Inhibitor Phenol, fiir den die Sensitivitat der Kultur bei héheren
Temperaturen grofer ist als bei niedrigen, denselben ProzeB (Phenolabbau) trotzdem bei
niedrigen Temperaturen stirker hemmt als bei hohen? Auf der Suche nach einer schliissigen
Erklarung fiir diesen Widerspruch ist eine Konzentration auf die wesentlichen unterscheiden-
den Merkmale einer Hemmung des Phenolabbaus, zum einen durch Nickel und zum anderen
durch das Substrat Phenol selbst, naheliegend. Beiden Inhibitoren ist kein spezifischer Wir-
kungsort zuzuschreiben; in beiden Fillen handelt es sich wahrscheinlich um eine Vielzahl von
Angriffsmoglichkeiten in der Zelle. Daher sollte die steigende Empfindlichkeit des Phenolab-
baus gegeniiber beiden Inhibitoren mit steigender Temperatur (ersichtlich aus den Tendenzen
n=f(T) und der Steilheit des Abfalls der v=R(S)- bzw. v/vax=f1)-Kurven) auf einen alige-
meinen und unspezifischen Effekt zuriickzufithren sein. In Frage kommt hier die z.B. von
CAIRNS et al., 1975 diskutierte erhohte Membranpermeabilitat bei erhohter Temperatur,
Dies trifft offensichtlich sowohl auf die Inhibierung durch Nickel als auch auf die
Substrathemmung durch Phenol zu. Der entscheidende qualitative Unterschied zwischen der
Nickel- und der Phenolhemmung liegt jedoch in der Ausprigung eines hinsichtlich des Phe-
nolabbaus katalytisch aktiven Komplexes zwischen einem Enzym und dem Inhibitor. Ein sol-
cher Komplex wird selektiv bei der Substrathemmung gebildet und existiert nicht mit dem
Inhibitor Nickel. Da der oben beschriebene Widerspruch zwischen den Tendenzen n=fT) und
Ki=f(T) lediglich bei der Substrathemmung auftrat, ist es naheliegend. nach der Ursache des
Widerspruches auf der Ebene des Enzym-Substrat-Komplexes, der hier mit dem Enzym-
Inhibitor-Komplex identisch ist, zu suchen.

Bei néherer Betrachtung der beiden Graphiken im Bild 33 wird deutlich, da8 das Maximum
der spezifischen Phenolabbaurate in den EDWARDS-Kurven mit steigender Temperatur nach
rechts wanderte, also bei hoheren Temperaturen erst bei héheren Substratkonzentrationen er-
reicht wurde als im niedrigen Temperaturbereich. Die Ursache dafiir liegt in den mit der Tem-
peratur steigenden Ko-Werten und damit letztlich im Mechanismus der Temperaturkompen-
sation durch Affinitatsmodulation begriindet, die aus Bild 34 ersichtlich wurde. Eine logische
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Konsequenz dieses Sachverhaltes ist jedoch, daB der Séttigungszustand bereits bei niedrigeren
Substratkonzentrationen erreicht wird. Wird die Substratkonzentration iiber die Sattigung
eines Enzyms hinaus erhéht, muB es auf Grund des Verbrauchs von freiem Enzym
zwangslaufig zur Bildung der inaktiven Substrat-Enzym-Substrat-Komplexe kommen, denen
die Modellvorstellung einer Substrathemmung zugrundeliegt. Dies geschieht folgerichtig im
kompensierten Fall, also bei niedrigen Temperaturen bereits bei niedrigeren
Substratkonzentrationen als bei hoheren Temperaturen, bei welchen keine oder eine weniger
starke Temperaturkompensation aufiritt. Demnach ist die Substrathemmung um so stirker
ausgeprégt, je niedriger die Temperatur liegt, womit dieselbe Tendenz gegeben wire, wie sie
tatséchlich fiir den Abbau von Phenol unter aeroben und anaeroben Bedingungen gefunden
wurde (Bild 35). Es muBl jedoch darauf hingewiesen werden, daB ein Beweis fir die
Ubertragbarkeit mechanistischer Interpretationen von der enzymatischen auf die Ebene einer
Mischkultur nicht erbracht werden kann. Die Vorgange in ganzen Zellen sind zu komplex, als
daB die beobachteten Effekte eindeutig auf einen Mechanismus an einem Enzym
zuriickzufiihren wiaren. Die Rolle der Temperaturkompensation fir die beobachteten
Temperatur-Inhibierungs-Bezichungen kann demnach zwar in Betracht gezogen werden,
bleibt aber hypothetisch.

4.4.3. Temperatursensitivitiit des Abbaus von Phenol bei Inhibierung durch Nickel
bzw. Substrathemmung

Bisher wurden die untersuchten Prozesse stets unter dem Aspekt der Temperaturabhangigkeit
der Inhibierung betrachtet, interssant ist jedoch auch der Aspekt der Temperaturempfindlich-
keit in Gegenwart unterschiedlicher Inhibitorkonzentrationen. Als Charakteristikum fur die
Temperatursensitivitit eines Stoffwandlungsprozesses wird in der Regel der ARRHENIUS-
Plot herangezogen, eine grafische Veranschaulichung der ARRHENIUS-Beziehung, haufig in
Verbindung mit dem Qqo-Wert, welcher angibt, um das Wievielfache die Reaktionsge-
schwindigkeit bei einer Temperaturerhdhung um 10 Grad steigt. Die ARRHENIUS-Plots fiir
den aeroben und anaeroben Phenolabbau in der Beeinflussung durch verschiedene Nickelkon-
zentrationen sind in Bild 36 dargestellt. Die einzelnen Punkte wurden unter Zugrundelegung
der ermittelten kinetischen Parameter nach der PEARSON-Gleichung berechnet. Die Phenol-
konzentration betrug generell 10 mg/l. Fir den Abbau von 10 mg/| Phenol ohne Gegenwart
von Nickel ergaben sich Kurven, die durch Geraden anzunihern wiren, jedoch trat eine leicht
konvexe Form der Kurven auf Mit steigender Nickelkonzentration weichen die Kurven
zunéchst im hoheren Temperaturbereich von diesen ungehemmten Kurven nach unten ab; die

Kurven werden flacher.
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Dies ist so zu erklaren, daB der Geschwindigkeitsunterschied, der aus der
Temperaturdifferenz resultiert, durch eine bei hohen Temperaturen einsetzende inhibierende
Wirkung durch Nickel reduziert wird. Demzufolge wird der Umweltfaktor Temperatur auf
direktem Wege weniger bedeutsam fur die Geschwindigkeit der Reaktion; die Tempera-
tursensitivitat des Prozesses sinkt. Bei hohen Nickelkonzentrationen wurde die Inhibierung
bei hohen Temperaturen gegentber der Inhibierung bei niedrigen Temperaturen so groB, daB
trotz der hoheren Temperatur niedrigere Phenolabbauraten erhalten wurden.

Die Temperaturempfindlichkeit des Phenolabbaus bei verschiedenen Phenolkonzentrationen
wurde in ARRHENIUS-Plots dargestellt (Bild 37), deren Punkte mit den ermittelten kineti-
schen Parametern nach der EDWARDS-Gleichung ermittelt wurden. Bei einer Phenolkon-
zentration von 10 mg/l ergab sich unter anaeroben Bedingungen wiederum eine leicht konve-
xe Gestalt der Kurve, wihrend unter aeroben Bedingungen ein nahezu linearer Verlauf zu er-
kennen war. Beim aeroben Phenolabbau fiihrte eine Steigerung der Substratkonzentration
zunéchst zu keiner deutlichen Geschwindigkeitserhdhung im Bereich hoher Temperaturen, je-
doch zu einer Verminderung der Phenolabbaurate im unteren Temperaturbereich. Bei weite-
rer Erhohung der Substratkonzentration kam es auch bei hohen Temperaturen zu einer Ge-
schwindigkeitsreduktion. Im anaeroben Milieu fiihrte die Steigerung der Phenolkonzentration
zunéchst zu einem Anstieg der Phenolabbaurate im Bereich hoher Temperaturen, jedoch mit
zunehmender Konzentrationserhohung zu einem Sinken der Geschwindigkeit im niederen
Temperaturbereich.

Sowohl beim aeroben als auch beim anaeroben Phenolabbau kam es im Zuge der Steigerung
der Substratkonzentration zu einer Erhéhung der Steilheit der Kurve, woraus eine steigende
Temperatursensitivitit des Phenolabbaus bei steigender Substratkonzentration zu schlieBen
ist. Die Ursache dafiir ist darin zu suchen, daB eine Substrathemmung im Bereich niedriger
Temperaturen bereits bei geringeren Konzentrationen aufirat als bei héheren Temperaturen.
Demzufolge wird der Umweltfaktor Temperatur fiir die Abbaugeschwindigkeit von Phenol
von immer groBerer Bedeutung, je hiher die Substratkonzentration ist. Erst im Konzentra-
tionsbereich, der bei allen Temperaturen eine nahezu vollstindige Inhibierung zur Folge hat,
wird der TemperatureinfluB} seine Bedeutung verlieren.

Auch fur die Temperatursensitivitit des Phenolabbaus unter aeroben und anaeroben Bedin-
gungen ergaben sich demnach gegensitzliche Tendenzen in ihrer Abhéngigkeit von der Inhibi-
torkonzentration bei der Hemmung zum einen durch Nickel und zum anderen durch das
UberschuBsubstrat Phenol. Dies ist die logische Folge der gegensitzlichen Temperatur-Inhi-
bierungs-Beziehungen.

Eindrucksvoll wird die Abhéngigkeit der Temperaturempfindlichkeit des Phenolabbaus bei
Inhibierung durch Nickel bzw. bei Substrathemmung von der Inhibitorkonzentration auch an-
hand der Darstellung der Q-Werte uiber der Inhibitorkonzentration deutlich (Bild 38). Die
Q10-Werte wurden analog zu WESTERMANN et al., 1989 nach der Gleichung
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In Q0 =1In (va/vy) * 10/(T2-Ty)

berechnet. Dabei wird durch den Index 2 jeweils eine hohe, durch den Index 1 eine niedrige
Versuchstemperatur gekennzeichnet. Konkret wurden dafiir die niedrigsten bzw. héchsten
Temperaturen bei den einzelnen Experimenten herangezogen. Einschrankend ist hierbei an-
zumerken, daf der Qg-Wert einer biochemischen Reaktion temperaturunabhangig sein muB,
wenn die ARRHENIUS-Beziehung tatsichlich gilt. Im vorliegenden Fall sind jedoch Abwei-
chungen vom linearen Verlauf des ARRHENIUS-Plots aufgetreten, d.h. der Qo-Wert ist
nicht temperaturunabhéngig. Wenn dennoch ein solcher Wert aus der maximalen im Experi-
ment untersuchten Temperaturdifferenz angegeben wird, so stellt dieser Wert einen fiir diesen
Temperaturbereich durchschnittlichen Wert dar.

Unabhingig davon, ob aerobe oder anaerobe Bedingungen vorlagen, zeigen die beiden Kur-
ven flir den Fall der Nickelhemmung denselben qualitativen Verlauf, Dasselbe traf auch fiir
den Fall der Substrathemmung des Phenolabbaus zu. Bei der Inhibierung durch Nickel sind
beide Kurven nahezu deckungsgleich. Ist kein Inhibitor anwesend, lag der Qq-Wert des Phe-
nolabbaus zwischen 2,0 und 2,5. Bei Erhohung der Nickelkonzentration erfolgte ein rascher
Abfall des Q1o-Wertes und eine asymptotische Anniherung an Null. Dies verdeutlicht eine
sinkende Temperaturempfindlichkeit des Phenolabbaus bei steigender Nickelkonzentration.
Die nach der ARRHENIUS-Gleichung geschwindigkeitserhohende Wirkung hoherer Tempe-
raturen wird hier gewissermaBen durch die erhohte inhibierende Wirkung im oberen Tempera-
turbereich kompensiert. Demgegeniiber stieg der Q;o-Wert bei Substrathemmung des Phe-
nolabbaus von Werten um 2,0 mit Konzentrationserhdhung an, um nach Erreichen eines
Maximums wieder abzufallen und sich dem Wert Null anzunahern. Unter aeroben Bedingun-
gen erfolgten Anstieg und Abfall der Kurve sehr steil im Vergleich zum Phenolabbau unter
anaeroben Bedingungen. Die Ursache dafiir liegt in den sehr unterschiedlichen kinetischen
Parametern fiir beide Prozesse begriindet (vgl. Abschnitt 4.4.2.). Das Maximum der Kurven
liegt bei der Substratkonzentration, bei der die Temperaturempfindlichkeit der Reaktion am
groBten ist. Dies ist unter aeroben Bedingungen bei Phenolkonzentrationen etwas unter 100
mg/l der Fall und unter anaeroben Bedingungen bei leicht iiber 1000 mg/l Phenol. Die maxi-
mal erreichten Qjo-Werte liegen bei 5,5 beim aeroben Phenolabbau und bei 11,5 unter an-
aeroben Bedingungen.
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5. Diskussion

S.1.  Wirkung und Verhalten phenolischer Autoxidationsprodukte in mikrobiellen
Systemen

5.1.1. Das inhibitorische Potential phenolischer Autoxidationsprodukte

Werden phenolische Verbindungen zur Autoxidation gebracht, so bilden sich zunichst
Strukturen, die mikrobielle Prozesse bedeutend beeintrichtigen konnen. Nach weitgehender
Oxidation der Verbindungen kommt es jedoch zur Bildung von hohermolekularen Komple-
xen, die keine oder nur geringe negative Effekte bewirken. Diese prinzipielle Tendenz wurde
bereits im Rahmen der Tannin-Theorie vor einigen Jahren formuliert (FIELD et al.,, 1989).
Ohne daBl auf die Bedeutung der chemischen Struktur des monomeren phenolischen Aus-
gangsstoffes dabei eingegangen wurde, reprisentieren diese Arbeiten jedoch die Erkenntnis,
daB3 der Oxidationszustand eines autoxidativ entstandenen Gemisches sein inhibitorisches Po-
tential in entscheidender Weise beeinfluft.

Die Huminstofforschung hat in der Vergangenheit umfangreiche Beitrige zur Wirkung von
Huminstofffraktionen auf mikrobielle Systeme erbracht. Jedoch ist es kaum méglich, aus die-
sen Arbeiten allgemeingiiltige Aussagen abzuleiten. Es existieren nahezu ebensoviele Arbei-
ten, die von einer stimulierenden Wirkung von Huminstoffen berichten wie Arbeiten, in denen
auf hemmende Einfliisse hingewiesen wird. So wurde beispielsweise eine verstirkte Synthese
der Catechol-1,2-Oxygenase bei einer Arthrobacter-Species in Gegenwart einer Fulvinsiure
nachgewiesen (DE HAAN, 1976), eine Erhohung der Ernteertrige beim Weizenanbau durch
Zudosierung einer Braunkohle-Huminsdure festgestellt (AHMAD et al, 1992) und die
Stimulierung sowohl aerober als auch anaerober Abbauprozesse in Gegenwart verschiedener
natiirlicher Huminséuren diagnostiziert (TRANVIK und HOFLE, 1987, HARTUNG, 1992).
Demgegeniiber kam es unter EinfluB} natiirlicher Huminsiduren zum Verlust von Potentialen
hinsichtlich des bakteriellen Abbaus phenolischer Verbindungen (SHIMP und PFAENDER,
1985), zur Hemmung der Malatdehydrogenase aus Schweineherzzellen durch
Bodenhuminsduren (PFLUG und ZIECHMANN, 1981) und zur Konservierung bakterieller
Zellwiande infolge einer Lysozyminhibierung durch Kontaktierung mit Torf- und aus Hydro-
chinon préparierten Huminsauren (PFLUG und ZIECHMANN, 1982). All diesen Arbeiten ist
gemeinsam, da} eine nihere analytische Charakterisierung der eingesetzten Huminstoffprapa-
rate nicht erfolgt war, so dafl die Versuche, die MeBergebnisse zu erkldren, meist spekulati-
ven Charakter trugen, sofern iiberhaupt der Versuch einer Ursachenerklirung unternommen
wurde. Die Trennung der Huminstoffgemische in eine Fulvinsdure- und eine
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Huminsaurefraktion erfolgt bei einem pH-Wert von 2. Jedoch ist die Loslichkeit einer
Substanz bei pH 2 ein physiologisch géinzlich irrelevantes Kriterium, so daB eine Information
dariiber bei der Untersuchung biologischer Wirkungen von Huminstoffgemischen nahezu
bedeutungslos ist. Allerdings ist gerade dies in den meisten Fillen die einzige verfiigbare
Information tber die physiko-chemischen Eigenschaften des Priparates. Da jedoch Kriterien
existieren, die wie der Oxidationszustand des Gemisches tatséchlich die Wirkung von
Huminstoffen auf biologische Systeme signifikant beeinflussen, fallen dementsprechend die
Ergebnisse bei der Untersuchung derartiger Wirkungen im Falle der Vernachldssigung dieser
Kriterien teilweise widerspriichlich aus.

Fiir alle im Rahmen dieser Arbeit getesteten phenolischen Verbindungen mit Ausnahme von
Phenol ergab sich qualitativ dasselbe toxikologische Verhalten im Verlaufe ihrer Autoxida-
tion. Auf die Erhohung der inhibierenden Wirkung der Autoxidate in den frithen Stadien der
Autoxidation folgte ein Entgiftungsprozef3. Die quantitative Ausprigung der einzelnen Teil-
prozesse hinsichtlich ihrer Geschwindigkeit und ihres Potentials (maximal erreichte Inhibie-
rung, Vollstandigkeit des Entgiftungsprozesses) hing von strukturellen Merkmalen der mo-
nomeren phenolischen Ausgangsstoffe ab. Dabei 148t sich ein Zusammenhang zwischen der
im Abschnitt 4.1.1. dargestellten Autoxidationsgeschwindigkeit einer phenolischen Verbin-
dung und der Geschwindigkeit der Toxizitatserhthung und Entgiftung ihrer Autoxidate fest-
stellen. Verbindungen mit geringer Autoxidationsgeschwindigkeit benotigen mehr Zeit zur
Bildung von Produkten mit starkem inhibitorischen Potential und auch mehr Zeit zu deren
Entgiftung. Die fiir den Entgiftungsproze3 benétigte Zeitspanne liegt ungefihr eine GroBen-
ordnung iiber dem Zeitraum, innerhalb dessen die Autoxidation des Monomers zur Bildung
stark inhibierender Verbindungen fithrt. In der Konsequenz verursachen demnach die in m-
Stellung polar substituierten phenolischen Verbindungen im Falle ihrer Autoxidation toxiko-
logisch schwerwiegendere Langzeitwirkungen als die schnell oxidierenden Verbindungen.
Bedeutsam ist dies vor allem im Hinblick auf Selbstreinigungsprozesse in phenolischen
Deponiewissern, die tiber lange Zeitraume unter Lufteinflul gelagert worden sind. Wihrend
z.B. aus 4-Methylbrenzkatechin autoxidativ entstandene Strukturen vermutlich relativ schnell
entgiftet werden, kann beispielsweise Resorcin zu Verbindungen reagieren, die die Entwick-
lung leistungsfahiger Mikroorganismenpopulationen in derart kontaminierten Habitaten nach-
haltig behindern.

Die autoxidative Entstehung von Strukturen aus ausschlieBlich in o-Stellung oder p-Stellung
hydroxylierten Phenolen iiber o-Chinon bzw. p-Chinon erzeugt offenbar charakteristische
Eigenschaften hinsichtlich der Hemmung des Phenolabbaus unter methanogenen Bedingun-
gen. Da diese Hemmung auch bei hohen Autoxidationszeiten besteht und, wie mittels Mole-
kiilgroBenfraktionierung nachgewiesen wurde, durch makromolekulare Komplexe hervorge-
rufen wird, kommt als Angriffsort der inhibierenden Wirkung in erster Linie die Zellmembran
in Frage. Hierbei existieren prinzipielle strukturelle Unterschiede zwischen den phenolangrei-
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fenden Eubakterien und den acetatverwertenden methanogenen Bakterien, womit die unter-
schiedliche Beeinflussung des Acetat- und des Phenolabbaus gedeutet werden kann.

Bei der Autoxidation von im Gemisch vorliegenden phenolischen Verbindungen ist die von
den Autoxidaten ausgehende Wirkung in ihrer Gesamtheit nicht mit der Wirkung von Autoxi-
daten einer der Gemischkomponenten identisch, sondern ergibt sich aus der Geschwindigkeit,
mit der die gleichzeitig autoxidierenden Einzelkomponenten zur Bildung von Gemisch-Aut-
oxidaten beitragen. Als wahrscheinlich kann dabei die Ausprigung von Makromolekiilen mit
strukturellen Inhomogenititen, die sich aus den unterschiedlichen Autoxidationsgeschwindig-
keiten der Einzelkomponenten und den strukturellen Charakteristika ihrer Autoxidate erge-
ben, angesehen werden, wobei anzunehmen ist, daB die an der Peripherie der Komplexe lie-
genden Strukturelemente die toxikologischen Eigenschaften der Gemisch-Autoxidate bestim-
mend beeinflussen.

In den Anfangsstadien eines Autoxidationsprozesses bilden sich chinoide und radikalische
Zwischenstufen, die eine kovalente Bindung dieser Strukturen an bakterielle Proteine bewir-
ken und damit eine irreversible Hemmung metabolischer Prozesse hervorrufen. Mit fortschrei-
tender Autoxidation kommt es zum Verbrauch der chinoiden Gruppen und zum Aufbau von
Makromolekiilen. Damit geht die Bildung weniger reaktionsfreudiger Produkte einher, deren
lockere Wechselwirkungen mit Zellbestandteilen zu geringeren inhibierenden Wirkungen
fuhren, die nun in groBem MaBe reversibel sind. Die Penetration solcher Makromolekiile in
die Zelle ist behindert. Daher ist als Wirkungsmechanismus hier eine lockere Bindung der
Makromolekiile an membrangebundene Transportproteine oder eine moglicherweise auch
damit verbundene Erschwerung der Substrataufnahme in die Zelle denkbar. Eine Ablésung
niedermolekularer hochtoxischer Strukturelemente von den Makromolekiilen unter den spe-
zifischen physiko-chemischen Bedingungen der Inhibierungsversuche ist unwahrscheinlich, da
nach Aufkonzentrierung der hochmolekularen MolekiilgroBen-fraktion mittels Ultrafiltration
deren nachfolgende Verdiinnung in Nihrsalzmedium keine Verschiebung der MolekiilgréBen-
verteilung zur Folge hatte. Somit war eine Riicklosung niedermolekularer toxischer Verbin-
dungen aus den makromolekularen Komplexen nicht zu vermuten.

Beim Abbau von Phenol unter methanogenen Bedingungen werden die Initialreaktionen der
Abbausequenz (Carboxylierung des Phenols oder Dehydroxylierung des gebildeten Hydroxy-
benzoatisomers) am empfindlichsten durch phenolische Autoxidationsprodukte beeinfluBt.
Der Phenolabbau ist demnach nicht nur geschwindigkeitsbestimmend gegeniiber dem Ben-
zoatabbau, sondern wird auch am stérksten inhibiert. Die Inhibierung des Acetatabbaus fallt
geringer aus. In der Konsequenz besteht weder die Wahrscheinlichkeit einer Akkumulation
von niederen Fettsiuren in Folge einer Stérung der syntrophen mikrobiellen Gemeinschaft
durch selektive Hemmung der methanogenen Bakterien noch die Wahrscheinlichkeit einer
Benzoatakkumulation, da die Geschwindigkeit des Phenolabbaus auch in Gegenwart phenoli-
scher Autoxidationsprodukte durch die Geschwindigkeit der Initialreaktionen determiniert
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wird. Letzteres hat insofern besondere Bedeutung, da Benzoat ein Schliisselintermediat beim
anaeroben Aromatenabbau darstellt und demzufolge auch bei der Degradation anderer aro-
matischer Verbindungen entsteht. Eine Akkumulation von Benzoat aus den Abbauprozessen
einzelner Verbindungen wiirde damit das Potential der Mikroorganismengemeinschaft fiir den
Aromatenabbau insgesamt an einer zentralen Stelle limitieren. Unter diesem Gesichtspunkt ist
die starkere Beeintriachtigung sehr substratspezifischer Reaktionen wie der Initialreaktionen
des Phenolabbaus durch phenolische Autoxidationsprodukte als positiv zu bewerten.

In biologischen Abwasserreinigungsanlagen, die phenolische Wisser unter anaeroben
Bedingungen behandeln, besteht nicht die Gefahr einer Autoxidation von Phenolen, da
molekularer Sauerstoff als Reaktionspartner fehlt. Jedoch kénnen bei der Reinigung von
phenolischen Deponiewéssern, die bereits Autoxidationsprodukte enthalten, empfindliche
Storungen der mikrobiellen Abbauprozesse aufireten. Dies kann hinsichtlich des
Phenolabbaus auch fiir hochoxidierte Verbindungen gelten, die bisher im wesentlichen als
toxikologisch unproblematisch galten. Eine kunstliche Entgiftung solcher Wisser durch
vorbehandelnde Beluftung kann demzufolge nicht als generell geeignete Methode anerkannt
werden, zumal hierbei persistente Verbindungen aufgebaut werden. Wahrscheinlich gibt es zu
einer physiko-chemischen Entfernung inhibierend wirkender Autoxidationsprodukte aus dem
Medium im Vorfeld einer biologischen Behandlung des Wassers keine verniinftige
Alternative.

Die fiir die hier untersuchten Autoxidationsprozesse zugrunde gelegte Zeitskala reprisentiert
auf Grund des eingestellten pH-Wertes von 12,0 nicht die Geschwindigkeit von unter natiirli-
chen Bedingungen ablaufenden Autoxidationsreaktionen. Der hohe pH-Wert fiihrte zu einer
starken Beschleunigung der Prozesse. Die temporiren Verhiltnisse der einzelnen Teilprozesse
zueinander konnen aber als tibertragbar auf natiirliche Systeme angesehen werden.

5.1.2. Die Persistenz phenolischer Autoxidationsprodukte

Autoxidationsprodukte phenolischer Verbindungen entstehen nicht nur durch industrielle
Produktionsprozesse, sondern auch in der Natur. So spielen sie zum Beispiel eine Rolle bei
der Braunung von Obstsiften, bei der Auspragung des harten Exoskelettes von Insekten und
bei Humifizierungsprozessen im Boden. Fur alle Substanzen, die die belebte Natur syntheti-
siert, hat sie auch Mechanismen zu ihrer Elimination hervorgebracht.

In gut durchliifieten Bodenzonen sowie in anderen sauerstoffreichen Arealen wird den radi-
kalischen Mechanismen, die durch extrazellulire Phenoloxidasen katalysiert werden, die
Hauptverantwortung fiir die Humusdegradation zugeschrieben. Diese Enzyme werden von
WeiBfiulepilzen und einigen Pflanzen gebildet und sind auch maBgeblich am Abbau von
Lignin in der Natur beteiligt. Nur durch diese radikalischen Reaktionen, die zunéchst auBer-



halb der Zelle ablaufen, ist eine Spaltung huminartiger Makromolekiile in groBem Umfang
moglich.

Da fiir die Radikalreaktionen der Phenoloxidasen molekularer Sauerstoff oder Wasserstoff-
peroxid als Reaktionspartner benétigt wird, stellt sich die Frage nach dem Schicksal von
Humus in sauerstofffreien Zonen. Diese Frage ist besonders im Hinblick auf anthropogen
entstandene makromolekulare Strukturen von Bedeutung, sofern phenolische leicht autoxi-
dierbare Verbindungen, die in Produktionsprozessen entstehen, sich in anaeroben Arealen wie
unterirdischen Gesteinsformationen oder Tagebaurestlochern wiederfinden. Auf Grund des
sauerstoffzehrenden Potentials solcher Verbindungen tragen diese selbst zur Schaffung
anaerober Verhiltnisse bei. Die Moglichkeiten, solche Substanzen auf mikrobiellem Wege
unter anaeroben Bedingungen zu entfernen, sind im Rahmen dieser Arbeit sowohl an Modell-
autoxidaten als auch an einem langzeitgelagerten huminstoffreichen Braunkohlepyrolyseab-
wasser (Schwelvollertsee) naher untersucht worden. Besonderes Augenmerk wurde dabei auf
die Bedeutung unterschiedlicher beim AbbauprozeB zur Verfiigung stehender Elektronen-
akzeptoren gelegt. Auch diese Experimente belegten jedoch, daB der Abbau phenolischer
Autoxidationsprodukte ein langsamer ProzeB ist. iiber dessen prinzipielle Moglichkeiten und
Grenzen zur Zeit keine prizisen Aussagen moglich sind.

Die relative Persistenz phenolischer Autoxidationsprodukte kann moglicherweise durch die
rdumliche Distanz zwischen den Substraten und ihren potentiellen Abbauenzymen erklirt
werden, da Verbindungen mit hoher MolekillgroBe kaum oder gar nicht in der Lage sind, in
die Zelle zu penetrieren. Die mikrobielle Spaltung von Makromolekiilen erfordert von den
Mikroorganismen ein Potential zur Ausscheidung von Enzymen, die erstens in der duBeren
Umgebung der Zelle stabil sind und zweitens in der Lage sind, Makromolekiile in kleinere
Einheiten zu spalten. Ein weiterer Grund fiir die Persistenz phenolischer Autoxidationspro-
dukte kann im Charakter der wihrend der Autoxidation gekniipften chemischen Bindungen
begriindet sein. Nach ZIECHMANN, 1980 handelt es sich hierbei in hohem MaBe um C-C-
oder C-O-C-Bindungen, die als sehr stabil gelten. Mit fortschreitendem Aufbau der Makro-
molekile sollen aber zunehmend auch Carboxylfunktionen eine Rolle spielen, die hydrolytisch
spaltbare Bindungen eingehen kénnten.

Der Mechanismus, dem die in dieser Arbeit beschriebenen Spaltungs- bzw. Riicklésungspro-
zesse zugrunde liegen, ist nicht bekannt. Vermutet werden kann aber ein initialer Angriff von
makromolekularen Strukturen durch extrazellulare Enzyme, da es sehr unwahrscheinlich ist,
dal} diese Molekile die Penetrationsbarriere der Zelle iiberwinden. Die Exkretion von hy-
drolytisch spaltenden Enzymen ist weitverbreitet und bildet die Grundlage fur die Spaltung
natiirlich vorkommender makromolekularer Verbindungen (Proteine, Polysaccharide). Sie
wird z. B. beim Prozef der anaeroben Stabilisierung von Klarschlamm groBtechnisch ausge-
nutzt. Zwar gilt die Hydrolyse von huminartigen Makromolekiilen als nicht sehr effektiv, je-
doch ist das hierbei oft angewandte Kriterium die Bildung von Monomeren, die dann in der
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Regel chromatographisch bestimmt werden. Voraussetzung fiir das Entstehen von Monome-
ren aus einem dreidimensionalen Netzwerk infolge hydrolytischer Spaltung ist aber, daB die
monomeren Einheiten ausschlieflich iiber hydrolytisch spaitbare Bindungen mit ihren Nach-
bareinheiten verbunden sind. Das ist in Anbetracht des hohen Gehaltes an C-C- und C-O-C-
Bindungen in solchen Komplexen jedoch von vornherein unwahrscheinlich. Ein besseres Kri-
terium fiir die hydrolytische Spaltbarkeit von huminartigen Makromolekiilen sollte daher eine
Trennung im oligomeren MolekiilgroRenbereich sein. Unter Beriicksichtigung dieses Aspek-
tes ist das Potential zur hydrolytischen Spaltung solcher Verbindungen moglicherweise we-
sentlich groBer als gemeinhin angenommen. Eine enzymatische Hydrolyse makromolekularer
Autoxidationsprodukte kénnte Molekiile in einer GroBe liefern, die leichter in die Zelle ein-
dringen konnen und so intrazelluldr unter Energiegewinn fiir den Organismus mineralisiert
werden konnten,

Eine Abnahme der Farbintensitat der Autoxidate war in keinem der Fille zu beobachten,
nachdem sich im System pseudostationéire Zustande eingestellt hatten. Das stiitzt die These,
daf} durch die vermuteten extrazelluldren Initialreaktionen nur kleinere Bruchstiicke mit Mo-
lekiilgroBen bis maximal in den oligomeren Bereich abgespalten worden sind, ohne daf} dies
die Eigenschaften des Makromolekiils wesentlich beeinfluBt hitte. Ahnliche Befunde sind aus
der Huminstoffliteratur bekannt. Neben sehr allgemeinen Kriterien wie erhohtes Biomasse-
wachstum und beschleunigte Sauerstoffzehrung in Gegenwart bestimmter Huminsstoffprapa-
rate (RYHANEN, 1968) wurden gelegentlich Transformationen an Huminstoffen beobachtet
wie die Modifizierung des Carboxylgruppengehaltes in Gegenwart heterotropher Bakterien
(KONTCHOU und BLONDEAU, 1990) oder das im Ergebnis solcher Transformationen be-
obachtete Auftauchen von Brenzkatechin im Fermentationsmedium bei Inoculation mit Pseu-
domonas-Species (SWIFT et al. , 1987). Auch war die Spaltung phenolischer Etherbindungen
dhnlich der des Lignins durch Arthrobacter-Species vermutet worden (DE HAAN, 1972). Ei-
ne vollstdndige Mineralisierung der Huminstoffe durch Bakterienkulturen konnte jedoch in
keinem der Fille beobachtet werden.

Auch die in dieser Arbeit vorgestellten Ergebnisse deuten vielmehr auf Modifikation der
autoxidativ entstandenen Makromolekiile als auf vollstindigen Abbau hin. Jedoch ist beson-
ders auf die Rolle unterschiedlicher Elektronenakzeptoren im System fiir die Transformations-
leistung hinzuweisen. Wahrend molekularer Sauerstoff unter bestimmten Bedingungen wie im
Falle des Resorcin-Autoxidats zu einem unerwiinschten Aufbau von Makromolekiilen durch
Autoxidation fithren kann, zeigten nitratreduzierende Kulturen deutlich hohere Transforma-
tionsleistungen als methanogene und sulfatreduzierende Kulturen. Wahrscheinlich steigt mit
dem Energiegewinn, den die Zelle aus der Veratmung einer organischen Verbindung gewin-
nen kann, auch das Potential, Enzyme auszuscheiden, die den initialen Angriff makromoleku-
larer phenolischer Autoxidationsprodukte bewerkstelligen konnen. Versuche, in den Kultur-
medien der verschiedenen Anreicherungskulturen extrazellulare Proteinkonzentrationen zu

136



bestimmen und diese zum jeweiligen respirativen ProzeB in Beziehung zu setzen, scheiterten,
Eine solche Bestimmung extrazelluldrer Proteinkonzentrationen erfordert zunichst die Tren-
nung der Proteine von den makromolekularen Autoxidationsprodukten. Die Entwicklung
einer dafiir geeigneten Methode konnte im Rahmen dieser Arbeit nicht erfolgen.

Im Hinblick auf eine mogliche Nitrateinleitung in phenolische Deponiewssser mit dem Ziel
der Intensivierung von Selbstreinigungsprozessen muB eingeschitzt werden, daB dadurch
zwar die Degradation monomerer phenolischer Verbindungen intensiviert werden kann, daf3
jedoch die Problematik der phenolischen Autoxidationsprodukte mit der Methode der Nitrat-
injektion nicht umfassend zu lésen ist. Trotz der unter nitratreduzierenden Bedingungen
gegeniiber sulfatreduzierenden und methanogenen Prozessen erhohten mikrobiellen Trans-
formationsleistung muB den autoxidativ entstandenen Strukturen eine hohe Stabilitit gegen-
iiber Abbauprozessen im anaeroben Milieu zugeschrieben werden.

3.1.3. Die Problematik der analytischen Erfassung von Transformationsreaktionen an
phenolischen Autoxidationsprodukten

Generell ermoglichen die Radikalreaktionen, durch die Autoxidationsprozesse eingeleitet
werden, eine Vielzahl von Folgereaktionen. Dementsprechend vielfiltig sind die Substanz-
gemische, die im Verlaufe eines Autoxidationsprozesses entstehen. Stets handelt es sich um
Gemische zahlreicher unterschiedlicher Molekiilstrukturen. Dies findet seinen Niederschlag in
den bei der Huminstoffanalytik angewandten Methoden. Diese Methoden erfassen stets
Summenparameter, die das Huminstoffgemisch oder einzelne Fraktionen daraus grob charak-
terisieren. Das klassische Prinzip der Fraktionierung von Huminstoffgemischen besteht in der
Trennung in eine Fulvinsiure-, eine Huminsdure- und eine Huminfraktion. Diese Methode
beruht auf der unterschiedlichen Loslichkeit der einzelnen Fraktionen bei verschiedenen pH-
Werten. Andere Summenparameter, die gelegentlich zur Charakterisierung solcher Gemische
herangezogen werden, sind der Gehalt an organisch gelostem Kohlenstoff (DOC), die
Elementarzusammensetzung, der Gehalt an verschiedenen funktionellen Gruppen, ‘die Mole-
killgroBenverteilung oder die summarische Oberflichenladung einzelner Fraktionen.

Sollen chemische oder mikrobielle Transformationsreaktionen an Huminstoffen nachgewiesen
werden, so erweist sich das mit diesen Methoden als duBerst problematisch. Zwar lassen sich
mit einer gewissen statistischen Wahrscheinlichkeit Tendenzen erkennen, jedoch ist eine si-
chere Aufklirung der zugrundeliegenden molekularen Mechanismen kaum méglich, da stets
summarische Effekte und damit Ergebnisse sich iiberlagernder und moglicherweise gegen-
seitig kompensierender Erscheinungen gemessen werden. Wird beispielsweise eine Abnahme
des Gehaltes an Hydroxylgruppen bei gleichzeitiger Zunahme des Gehaltes an Carboxylgrup-
pen diagnostiziert, so deutet das zwar mit einer gewissen Wahrscheinlichkeit auf eine Netto-
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Umwandiung von Hydroxyl- in Carboxylgruppen hin, jedoch sind Aussagen zu den Prozessen
auf der molekularen Ebene und eine Eingrenzung der genauen Reaktionsorte nicht moglich.
Selbst die Anwendung von 14C- oder 180-Methoden stoBt hier an Grenzen, solange nicht si-
cher ist, aus welcher funktionellen Gruppe einzelne Isotope stammen und in welche sie iiber-
fithrt werden. Gerade bei mikrobiellen Umsetzungen sind zudem die Geschwindigkeiten der
Prozesse oft so gering, daB eine statistisch sichere Aussage (iber summarische Verdnderungen
bestimmter Merkmale haufig schwer zu erhalten ist.

Die sichere Aufklarung molekularer Mechanismen erfordert in jedem Falle die Fraktionierung
von Huminstoffgemischen bis hin zur strukturellen Homogenitat. Dies setzt jedoch anderer-
seits voraus, daB die strukturell einheitlichen Komponenten unter experimentellen Bedingun-
gen ausreichend stabil sind. Die Priparation strukturell homogener Huminstofffraktionen ist
ein bislang ungeléstes Problem. Keine der bisher etablierten Fraktionierungstechniken weist
eine ausreichende Selektivitit hinsichtlich einzelner Strukturmerkmale auf. da die Trennung
stets nach sehr allgemeinen und leicht zuginglichen Kriterien (MolekiilgroBe, Oberflichenla-
dung, Saurefallbarkeit, usw.) erfolgt. Auch durch Kopplungen dieser Methoden ist bisher
nicht der entscheidende Durchbruch erzielt worden. Jede préparative und analytische Metho-
de ermoglicht generell nur Zugang zu einer bestimmten, mit ihr erfaBbaren Huminstofffrakti-
on. Selbst wenn die Gewinnung von strukturell einheitlichen Komponenten aus Huminstoff-
gemischen gelénge, ergabe sich die Frage, ob diese Verbindungen iiberhaupt reprisentativ fiir
das Gesamtgemisch sind oder im Prinzip "Sonderlinge" darstellen. Zwar wurden die techni-
schen Ausriistungen zur Priparation von Huminstofffraktionen in den letzten Jahren und
Jahrzehnten immer ausgereifter und kostspieliger, jedoch fithrte dies bisher nicht zu einem
qualitativen Durchbruch in der Methodenentwicklung.
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5.2.  Praktische Konsequenzen der Temperaturabhiingigkeit von
Inhibierungsprozessen

5.2.1. Bedeutung der positiven Temperatur-Inhibierungs-Korrelation bei der
Substrathemmung des Schadstoffabbaus fiir Selbstreinigungsprozesse in
kontaminierten Habitaten

Die Formulierung allgemeingiiltiger Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen erscheint auf
Grund der Vielfalt der méglichen EinfluBfaktoren schwierig. Fiir die Hemmung des
Phenolabbaus durch Nickel ergab sich tendenziell dasselbe Resultat, wie es bereits CAIRNS
et al,, 1975 fiir die Mehrzahl der beobachteten Fille dargestellt hatten. Die Ursache fir die
mit steigender Temperatur steigende Hemmwirkung solcher Inhibitoren liegt wahrscheinlich
in sehr allgemeingiiltigen Prinzipien der Aufnahme des inhibitors in die Zelle und seines
Transports begriindet und ist weniger in einem fiir den Inhibitor spezifischen
Wirkmechanismus zu suchen. Vermutet werden kann eine begiinstiste Aufhahme des
Inhibitors bei erhéhter Temperatur infolge der verbesserten Permeabilitit der Zellmembran.

Fir die Substrathemmung beim aeroben und anaeroben Abbau von Phenol wurde eine stei-
gende inhibierende Wirkung mit sinkender Temperatur ermittel:. Demzufolge werden biologi-
sche Abbauprozesse in Habitaten, in denen niedrige Temperaturen vorherrschen und die
durch starke Belastungen mit toxischen, aber biologisch abbaubaren Verbindungen gekenn-
zeichnet sind, in mehrfacher Hinsicht in ihrer Geschwindigkeit limitiert. Zum einen resultieren
niedrige Geschwindigkeiten bereits aus der niedrigen Umgebungstemperatur, was nach der
ARRHENIUS-Beziehung zu erwarten ist. Zum anderen inhibiert Phenol seinen eigenen bio-
logischen Abbau und dariiber hinaus auch die Degradation weniger toxischer Verbindungen.
In den Experimenten zu den Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen konnte fiir den Abbau
von Phenol unter aeroben und anaeroben Bedingungen zusitzlich eine synergistische Verstir-
kung der inhibierenden Wirkung des Substrates bei Vorliegen niedriger Umgebungstempera-
turen nachgewiesen werden. Nach dem EDWARDS-Modell kommt es bei sehr hohen
Substratkonzentrationen zu einer asymptotischen Anniherung der Reaktionsgeschwindigkeit
an den Nullwert. Im praktischen Fall 148t sich jedoch bei sehr hohen Konzentrationen gar kein
Abbauprozel mehr diagnostizieren, d.h. es tritt eine vollstandige Hemmung des Substrat-
abbaus ein. Dies bedeutet, dal3 Selbstreinigungsprozesse, die im Normalfall zumindest mit
geringer Geschwindigkeit ablaufen, vollstindig unterbunden sind. Unter diesem Gesichts-
punkt wird auch erklarbar, da in Sediment aus der Uferzone des Schwelvollertsees kein
Abbau von 100 mg/l Phenol bei 6 °C erfolgte, bei derselben Temperatur mit 20 mg/l Phenol
jedoch die Anreicherung einer methanogenen Population méglich war, wihrend bei 35 °C ein
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Wachstum der Organismen bei beiden Konzentrationen beobachtet werden konnte. Diese
Sachverhalte sind im Abschnitt 4.3.1. niher beschrieben worden.

Die sich aus der positiven Temperatur-Inhibierungs-Korrelation ergebende erhohte Tempera-
tursensitivitdt bei hoheren Substratkonzentrationen tritt ungiinstigerweise gerade in solchen
Arealen zutage, die zum einen haufig durch das Vorherrschen niedriger Temperaturen charak-
terisiert sind (Grundwésser, Sedimente, Béden), in denen sich Schadstoffe akkumulieren und
in denen von vornherein besonders hohe Anspriiche an das Selbstreinigungspotential beste-
hen. Andererseits ist gerade die Akkumulation der Schadstoffe in diesen Zonen jedoch auch
eine Folge des aufgrund der beschriebenen Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen reduzierten
Selbstreinigungspotentials. Eine hohe Temperaturempfindlichkeit eines Prozesses bedeutet ei-
ne starke Verdnderung der Reaktionsgeschwindigkeit bei relativ geringfiigigen Temperatur-
anderungen. Héufig fiihren die saisonalen Temperaturdifferenzen nicht zu sehr bedeutenden
Aktivitatsschwankungen der autochthonen Mikroorganismen in Sedimenten (SINKE et al.,
1992), was auf die Adaptionsmechanismen an die Umgebungstemperatur, zu denen auch die
Temperaturkompensation durch Affinititsmodulation zéhit, zuriickgefiihrt werden kann. In
kontaminierten Sedimenten oder Boden sollten jedoch die jahreszeitlichen Temperatur-
schwankungen infolge der erhohten Temperatursensitivitat einen drastischen Einflul auf die
Umsatzraten aufweisen. Moglicherweise sind damit auch sehr unterschiedliche Qqg-Werte
erklarbar, die zeitgleich bei verschiedenen Mikroorganismen in einem Habitat festgestellt
wurden, wenn eine homogene Schadstoffverteilung im System nicht anzunehmen war.
KELLY und CHYNOWETH, 1981 hatten fiir die Methanogenese in Sedimentproben aus
verschiedener Tiefe Qqp-Werte zwischen 0,83 und 5,7 ermittelt. Auch zahlreiche andere Ar-
beiten haben bereits frithzeitig auf die Bedeutung des Umweltfaktors Temperatur fiir den Ab-
lauf von biochemischen Stoffumsetzungen in Sedimenten und Boden in qualitativer und
quantitativer Hinsicht hingewiesen (z.B. ZEIKUS und WINFREY, 1976; CONRAD et al,,
1987). KELLY und CHYNOWETH, 1981 fanden weiterhin einen proportionalen Zusam-
menhang zwischen dem Eintrag organischen Materials in ein Sediment und seiner methanoge-
nen Aktivitat. Wie die Arbeiten zu den Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen aber zeigten,
wird diese Tendenz gerade ins Gegenteil verkehrt, wenn die Substratkonzentrationen iiber ein
bestimmtes Level hinaus erhoht werden.

5.2.2. Die Giiltigkeit der ARRHENIUS-Beziehung fiir biochemische Reaktionen

Ausgehend von der thermodynamischen Betrachtung chemischer Reaktionen sollten die Ak-
tivierungsenergie und der Qqo-Wert fiir eine enzymkatalysierte Reaktion konstant sein.
Zahlreiche Arbeiten haben jedoch iiber die Verdnderlichkeit dieser Grofen in Abhingigkeit
verschiedener EinfluBgroBen berichtet (z.B. HUG und HUNTER, 1974a, b; WESTERMANN
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et al, 1989; PAVLOSTATHIS und ZHUANG, 1991). In jedem Falle 14Bt sich jedoch die
Aktivierungsenergie fiir eine biochemische Reaktion nur dann aus dem ARRHENIUS-Plot
richtig bestimmen, wenn ein linearer Verlauf der logarithmierten ARRHENIUS-Beziehung
gegeben ist. Andernfalls ist der zugrundeliegende mathematische Zusammenhang nicht mehr
mit der ARRHENIUS-Beziehung identisch und eine Bestimmung der Aktivierungsenergie der
Reaktion tiber diesen Weg nicht méglich. Fraglich ist hierbei, ob die in der Literatur in der
Regel vorausgesetzte Erfiillung der ARRHENIUS-Beziehung fiir biochemische Reaktionen
tatsichlich immer gegeben ist. Wie die Ergebnisse der im Abschnitt 4.4. vorgestellten Unter-
suchungen zeigen, kommt es beim Vorliegen inhibierender Effekte zu Abweichungen vom li-
nearen Verlauf des ARRHENIUS-Plots. Dies trifft nicht nur bei einer Inhibierung durch hohe
Substratkonzentrationen zu, sondern ebenso bei inhibitorischen Effekten, die durch andere
Verbindungen hervorgerufen werden. Die Ursache dafiir ist in der unterschiedlichen Beein-
flussung der Intensitit der Inhibierung durch unterschiedliche Temperaturen zu sehen, wie
bereits dargelegt wurde. Ebensolche Erscheinungen sind vorstellbar, wenn sich infolge unter-
schiedlicher Temperaturen Loslichkeitsgrenzen bestimmter Verbindungen verschieben oder
tuber mit der Temperatur variable pH-Werte chemische Gleichgewichte im System verschoben
werden. Solche Effekte konnen zur Erhohung oder Verminderung der Verfiigbarkeit von
Substraten oder anderen Nihrstoffen und damit zu einer temperaturabhangigen Verinderung
der Reaktionsgeschwindigkeit iiber die nach der ARRHENIUS-Beziehung zu erwartenden
Geschwindigkeitsinderung hinaus fiihren. Hat dies Abweichungen von der ARRHENIUS-
Beziehung zur Folge, so ist ein RiickschluB auf die Aktivierungsenergie der biochemischen
Reaktion aus dem Anstieg des ARRHENIUS-Plots nicht moglich. Bei der Vielfalt der mogli-
chen Faktoren, die Abweichungen biochemischer Reaktionen von der ARRHENIUS-Bezie-
hung bedingen konnen, und ihrer vermutlich weiten Verbreitung (zumindest im Falle der
Temperaturkompensation) stellt sich die Frage, ob die Erfillung der ARRHENIUS-Bezie-
hung bei der thermodynamischen Betrachtung biochemischer Reaktionen tiberhaupt erwartet
werden kann. Zumindest erscheint es nicht gerechtfertigt, sie a priori vorauszusetzen.

5.2.3. Konsequenzen der Temperatur-Inhibierungs-Zusammenhinge fiir die
Bewertung mikrobieller Aktivititsdaten

Die im Rahmen der Untersuchungen zu den Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen gewonne-
nen Erkenntnisse relativieren Forschungsergebnisse, die die Bestimmung mikrobieller Aktivi-
taten in natiirlichen Systemen zum Inhalt haben, sofern die Randbedingungen zu deren Be-
stimmung nicht mit den natiirlichen Bedingungen identisch sind. Quantitative Aussagen kon-
nen hierbei nur dann getroffen werden, wenn sowohl die stoffliche Zusammensetzung der
Umweltprobe beim Laborversuch erhalten wird, als auch die Versuchstemperatur mit der in
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situ Temperatur tbereinstimmt. Eine Inkubation der Umweltprobe bei Zimmer- oder noch
hoheren Temperaturen fiihrt dabei nicht nur im Sinne der ARRHENIUS-Beziehung zu fal-
schen quantitativen Ergebnissen - dies wére mit einer Schatzung des Q;o-Wertes niherungs-
weise auszugleichen - sondern kann zu qualitativ falschen Interpretationen fiihren. Wird ein
Substrat bei Zimmertemperatur degradiert, so kann fir dasselbe Substrat im natiirlichen
System infolge der niedrigeren Temperatur der DegradationsprozeB auf Grund der héheren
inhibierenden Wirkung gehemmt oder gar vollstindig unterbunden sein. Einen anschaulichen
Beleg fiir die Relevanz solcher Effekte gibt die Degradation von 100 mg/l Phenol durch eine
Sedimentprobe aus dem Schwelvollertsee bei einer Inkubationstemperatur von 35 °C, wih-
rend dieselbe Konzentration bei der im See herrschenden Temperatur von 6 °C nicht angegrif-
fen wurde. Diese Sachverhalte wurden im Abschnitt 4.3.1. naher dargestellt. Eine Konzentra-
tion von 100 mg/l Phenol gilt nach Literaturwerten als nicht problematisch hinsichtlich einer
moglichen vollstindigen Abbaulimitierung,

Ebenso werden durch die Untersuchungen zu den Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen
Ergebnisse von Toxizit4tsuntersuchungen relativiert, sofern diese auf Okosysteme mit niedri-
gen Temperaturen iibertragen werden sollen. Den standardisierten und den dariiber hinaus
héufig angewandten Toxizititstests wird in der Regel eine Temperatur zugrunde gelegt, die
iiber den in natiirlichen Systemen herrschenden Temperaturen liegt. Wie am Beispiel von
Nickel gezeigt worden war, 14Bt eine niedrigere in situ Temperatur eine hohere Toleranz der
Testorganismen gegeniiber Inhibitoren erwarten, die nicht iiber enzymatisch aktive Komplexe
mit der flir den jeweiligen Toxizitétstest genutzten metabolischen Indikatoraktivitét verkniipft
sind. Demgegeniiber kann die Degradation toxischer Verbindungen selbst, wie die Untersu-
chungen zur Substrathemmung des Phenolabbaus verdeutlichten, bei in situ Temperaturen

starker gehemmt sein als bei Raumtemperatur,

5.2.4. Die Doppeirolle des Einfluifaktors Temperatur in biologischen Abwasser-
reinigungsanlagen

Sofern die Geschwindigkeit mikrobielier Abbauprozesse in biologischen Abwasserreinigungs-
anlagen durch inhibierende Effekte toxischer Verbindungen limitiert ist, lieBe sich méglicher-
weise mit einer leichten Erhohung der Betriebstemperatur nicht nur im Sinne der
ARRHENIUS-Beziehung im Rahmen der Temperaturtoleranz der Mikroorganismen eine
Geschwindigkeitssteigerung erzielen, sondern auch durch die geringere inhibierende Wirkung
des Substrates bei der hoheren Temperatur. Unter diesem Aspekt kommt dem EinfluBfaktor
Temperatur auch fiir technische Systeme eine doppelte Bedeutung zu.

Die mathematischen Modelle zur Beschreibung des Abbaus inhibierender Substrate (z.B.
HALDANE, 1930; EDWARDS, 1970) verdeutlichen, daB3 bei Abbauraten unterhalb der ma-
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ximalen Abbaurate jede Reaktionsgeschwindigkeit bei genau zwei Substratkonzentrationen
auftritt. Dies eroffnet die Moglichkeit, daB in Chemostaten zwei stationire Zustinde
hinsichtlich der DurchfluBrate existieren, solange die DurchfluBrate klein genug ist, um das
Auswaschen der Kultur zu verhindern (ANDREWS, 1968). Wihrend im Bereich der
Substratkonzentration, in welchem dv/dS positiv ist, der ProzeB stabil verlauft, liegen bei
Substratkonzentrationen, bei welchen dv/dS negativ ist, instabile Verhiltnisse vor. Im
letzteren Fall fiihrt eine leichte Konzentrationserhohung (StoBbelastung) zu einer Reduzie-
rung der Abbaurate, wodurch immer mehr Substrat akkumuliert wird und der inhibierende
Effekt verstérkt wird. Letztlich kommt es zum "washout". Im einzelnen sind diese Sachver-
halte von SUIDAN et al., 1988 erliutert worden.

Wie im Abschnitt 4.4.2. anhand experimenteller Ergebnisse beim Abbau von Phenol gezeigt
werden konnte, verschiebt sich das Maximum der EDWARDS-Kurven bei Erhohung der In-
kubationstemperatur nach rechts. Im Hinblick auf eine kontinuierliche Betriebsweise eines
Reaktors bedeutet dies, daB durch eine Temperatursteigerung ein ProzeB, der bei einer be-
stimmten Substratkonzentration im instabilen Arbeitsbereich liegt, in den stabilen Bereich
uberfiihrt werden kann, bzw. daB eine iiber die nach der ARRHENIUS-Beziehung zu erwar-
tende Geschwindigkeitserhohung hinausgehende Steigerung der Abbaurate erzielt werden
kann. Letztlich wéren auf Grund dieses Effektes bedeutend hohere Durchflufiraten im System
moglich.

Technologisch sinnvoll ist eine solche Variante besonders bei Abwasserstrémen, die aus dem
ProduktionsprozeB bereits mit einer erhdhten Temperatur anfallen. Solche Wisser konnten
dann ohne zusitzliche energetische Aufwendungen im mesophilen Temperaturbereich (bei ca.
30°C) behandelt werden. Zum Beispiel weisen bei der Kohlepyrolyse entstehende phenolische
Abwisser unmittelbar nach dem Entstehungsprozef haufig Temperaturen von iiber 80°C auf
und miissen zur biologischen Behandlung abgekiihlt werden (KUSCHK, 1991). Zudem
weisen Kohlepyrolyseabwisser auf Grund ihrer hohen Phenolkonzentration oft ein hohes
inhibitorisches Potential auf, so daB diese Prozesse technisch gewshnlich als Kopplung eines
adsorptiven und eines biologischen Prozesses realisiert werden, in dem Aktivkohle die
Konzentration phenolischer Komponenten reduziert und gleichzeitig als Immobilisationsfliche
fiir die Mikroorganismen fungiert (FOX et al., 1988, 1990: NAKHLA et al., 1990: NAKHLA
und SUIDAN, 1992; FOX und SUIDAN, 1993). Gerade beim Abbau von Phenol fithrte
jedoch eine erhohte ProzeBtemperatur im getesteten Bereich zu einer verminderten
inhibierenden Wirkung, wodurch sich die Leistungsfahigkeit des biologischen Teilprozesses
bedeutend erhohen lieBe.
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35.2.5. Aspekte bei der mathematischen Beschreibung von Temperatur-Inhibierungs-
Bezichungen

Naheliegend ist der Versuch, die Abhangigkeit einer Inhibierung von der Temperatur mit
Hilfe eines mathematischen Modells zu beschreiben. Ein solches Modell konnte eine Extrapo-
lation iiber das Temperaturverhalten einer Mikroorganismenpopulation in Gegenwart von In-
hibitoren erméglichen. Als EingangsgroBen fiir ein solches Modell wiren jedoch zum einen
die Parameter der HALDANE-Gleichung erforderlich und zum anderen ein mathematischer
Zusammenhang, der die Temperaturabhangigkeit der Reaktionsgeschwindigkeit beschreibt.
Auf Grund der mit der Inhibitorkonzentration verénderlichen Temperaturabhéngigkeit gestal-
tet sich jedoch letzteres als ZuBerst problematisch. Wie bereits dargestellt, kann die
ARRHENIUS-Beziehung diese Aufgabe nicht erfiillen, da hier ein linearer Verlauf des
ARRHENIUS-Plots vorausgesetzt wird. Alle im Abschnitt 4.4. dargestellten Temperaturab-
héngigkeiten einer Inhibierung wurden stets nur als tendenzielle Aussagen formuliert, da auf
Grund der teilweise geringen statistischen Sicherheit einzelner Werte keine Angaben zu
mathematischen Zusammenhangen méglich waren. Es mull angenommen werden, daf die
Abhéngigkeiten der Inhibierungsparameter von der Temperatur organismenspezifisch und
substrat- bzw. inhibitorspezifisch sind. Inwiefern sich aus einer Abhéngigkeit K (T) auf die
Abhéngigkeit K;(T) schlieBen 1aBt, ist anhand der wenigen zur Verfiigung stehenden Daten
schwer zu beurteilen. Beim aeroben Phenolabbau fiihrte die Temperaturerhthung von 12 °C
auf 31 °C zu einer Erhohung von Kg um das 3,3-fache und zu einer Erhéhung von K; um das
2,2-fache. Eine etwas starkere Modulation des Kg-Wertes wurde beim anaeroben
Phenolabbau beobachtet. Hier stieg der Ko-Wert bei Temperaturerhdhung von 15 °C auf 35
°C um das 4,3-fache. Dementsprechend starker war auch der Anstieg des K;-Wertes, welcher
sich bei dieser Temperaturdifferenz um das 3,3-fache erhohte. Vergleicht man die beiden sich
ergebenden Quotienten aus Kg-Anstieg und K;-Anstieg miteinander, so ergibt sich beim
anaeroben Phenolabbau mit einem Wert von 1,5 ein etwas hoherer Quotient als beim aeroben
Phenolabbau (1,3). Wenngleich diese Resultate das Bild vermitteln, da die Temperatur-
Inhibierungs-Beziehungen wesentlich durch das Potential zur Modulation des Kg-Wertes
bestimmt werden, ist doch die Formulierung eines mathematischen Zusammenhanges mit dem
zur Verfugung stehenden Datenmaterial nicht moglich. Dieses Potential miiBte in jedem
konkreten Fall als EingangsgroBe in ein mathematisches Modell zur Beschreibung des
Temperatur-Inhibierungs-Verhaltens eines Prozesses eingehen, was jedoch dessen
experimentelle Bestimmung voraussetzt. Unter diesem Gesichtspunkt liefert eine
Modellrechnung zur Ermittlung eines Temperatur-Inhibierungs-Zusammenhanges gegeniiber
dem Experiment kaum Vorteile, da auf die aufwendige experimentelle Bestimmung
kinetischer Daten bei verschiedenen Temperaturen in keinem Falle verzichtet werden kann.
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5.3. Konsequenzen und Ausblick

Bei mikrobiellen Abbauprozessen in phenolischen Deponiewassern kommen als geschwindig-
keitslimitierende Faktoren mehrere Einfliisse zum Tragen. Zunichst sind die Konzentrationen
der phenolischen Verbindungen von Bedeutung, die ihren eigenen Abbau im Sinne einer
Substrathemmung inhibieren, sofern ihre Konzentration hoch genug ist. AuBerdem werden
durch die phenolischen Inhaltsstoffe auch Abbauprozesse gehemmt, die die Entfernung weni-
ger persistenter und weniger toxischer Verbindungen zum Ziel haben. Zum Beispiel kommt es
zu einer Beeinflussung des Abbaus niederer Fettsiuren. Jedoch deuten die vorliegenden Er-
gebnisse und auch bereits aus der Literatur verflighare Angaben darauf hin, daB zumindest
unter anaeroben Bedingungen diese Prozesse in geringerem MaBe durch phenolische Verbin-
dungen inhibiert werden als der Abbau der Phenole selbst. Das bedeutet in der Konsequenz,
dafB leichter abbaubare Verbindungen gegeniiber den phenolischen Substanzen schneller aus
der Losung entfernt werden. Dies ergibt sich auBerdem auch aus der Tatsache, daB die Inhi-
bierung durch phenolische Autoxidationsprodukte in der Regel den Abbau von Phenol in
starkerem Mafe betrifft als den Abbau von Acetat.

Ein zusétzlicher geschwindigkeitslimitierender Effekt ergibt sich aus der synergistischen Ver-
stirkung der Substrathemmung im Faile des Vorherrschens niedriger Temperaturen. Dieser
Sachverhalt war im Rahmen dieser Arbeit beispielhaft fiir den anaeroben und den aeroben
Abbau von Phenol gezeigt worden, wobei die Moglichkeit besteht, da er auch beim Abbau
anderer Substrate zutreffend ist und auch nicht hinsichtlich der verwendeten mikrobiellen
Kulturen spezifisch ist. Zumindest gilt Phenol als Verbindung mit betrachtlicher Umweltrele-
vanz, was die praktische Bedeutung des Effektes unterstreicht. Wahrend der EinfluB niedriger
Temperaturen weniger in technischen Abwasserreinigungsanlagen zum Tragen kommt, ist er
in natiirlichen Habitaten von um so beachtlicherem Gewicht. Niedrige Temperaturen limitie-
ren dort Selbstreinigungsprozesse auf Grund der positiven Temperatur-Inhibierungs-Korrela-
tion iiber das nach der ARRHENIUS-Beziehung zu erwartende MaB hinaus. Wie gezeigt
wurde, fithrt dies eventuell durch Kombination mit anderen inhibierenden Effekten im Beispiel
des Schwelvollertsees zu einer vollstandigen Unterbindung des Abbaus von Phenol in den
tieferen Wasser- und Sedimentzonen des Sees.

Hinzu kommt eine betréchtliche inhibierende Wirkung durch das Vorhandensein phenolischer
Autoxidationsprodukte. Solche Autoxidationsprodukte werden vor allem bei der Lagerung
der Abwasser unter dem EinfluB von Luft gebildet und sind deshalb weniger bei frisch anfal-
lenden phenolischen Abwissern relevant. Sie spielen in erster Linie bei der Altlastenproble-
matik eine wichtige Rolle. Nach Anwendung verschiedener physiko-chemischer Vorbehand-
lungsmethoden, die die Entfernung der hochmolekularen Verbindungen aus der Losung be-
wirkten, sank die inhibierende Wirkung des Wassers und erhohten sich die Erfolgschancen
einer biologischen Behandlung des Wassers im technischen Mafstab. Gleichzeitig werden
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durch solche Mafinahmen Voraussetzungen fiir die Entwicklung eines natiirlichen Selbstreini-
gungspotentials geschaffen. Durch verschiedene Experimente mit Schwelvollertwasser sowie
mit synthetischen Modellautoxidaten erhartete sich der Eindruck einer weitgehenden Per-
sistenz der hohermolekularen Verbindungen. Die Unterschiede in der Abbauleistung verschie-
dener Anreicherungskulturen bei Zugabe unterschiedlicher Elektronenakzeptoren fiir die
Atmungskette der Mikroorganismen konnen nicht als praktisch relevant im Sinne einer biolo-
gischen Entfernung dieser Verbindungen gewertet werden. Zu physiko-chemischen MaBnah-
men der Entfernung phenolischer Autoxidationsprodukte existiert zum gegenwirtigen Zeit-
punkt keine echte Alternative. Der gelegentlich beschriebene Einsatz von WeiBfaulepilzen zur
Entfarbung huminstoffreicher Wisser ist vermutlich kein Ersatz im groBen MaBstab, denn es
werden zum einen kohlehydratische Cosubstrate fiir das Pilzwachstum und zum anderen
molekularer Sauerstoff als Reaktionspartner und als Endakzeptor in der Atmungskette beng-
tigt. Hinsichtlich der Gegenwart von Sauerstoff in autoxidativ entstandenen Gemischen
konnte jedoch gezeigt werden, daB dadurch weitergehende Autoxidationsprozesse gefordert
werden konnen. Andererseits verlangt die sauerstoffzehrende Wirkung solcher Gemische im
Falle einer technischen Realisierung gerade hohere Sauerstoffeintragsraten, um den abioti-
schen Sauerstoffverbrauch zu kompensieren.

Die phenolischen Autoxidationsprodukte konnen infolge ihrer weitgehenden Persistenz unter
dem Aspekt der Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen als Inhibitoren betrachtet werden, die
in erster Linie keine Substrathemmung verursachen, sondern den Abbau anderer Verbindun-
gen beeintrachtigen. Unter der Annahme, dafB in diesem Falle dieselbe Temperatur-Inhibie-
rungs-Tendenz zutrifft, wie sie fiir Nickel gefunden wurde und zuvor fiir zahlreiche andere
Inhibitoren dieser Art gezeigt worden war (CAIRNS et al., 1975), wire die Konsequenz eine
reduzierte inhibierende Wirkung der phenolischen Autoxidationsprodukte bei in sifu Tempe-
raturen gegeniiber der in den Laborversuchen ermittelten Hemmung. Demnach konnten diese
Verbindungen im Schwelvollertsee Abbauprozesse in geringerem Umfang hemmen als dies
unter Laborbedingungen ermittelt worden war. Infolge der beobachteten Temperatur-Inhibie-
rungs-Tendenzen verschiebt sich demnach die Verantwortlichkeit fiir die Inhibierung bei
Temperaturdnderung, die bei der Uberfiihrung von Probenmaterial aus dem Schwelvollertsee
in das Labor oder in technische Abwasserreinigungsanlagen vonstatten geht. Wihrend bei
niedrigen Temperaturen unter /n sifu Bedingungen die Substrathemmung der phenolischen
Verbindungen selbst hauptverantwortlich fir geringe Geschwindigkeiten beim Abbau phenoli-
scher Wasserinhaltsstoffe ist, wird bei Temperaturerhdhung die Hemmung durch die phenoli-
schen Autoxidationsprodukte gegeniiber der Substrathemmung immer bestimmender. Dies
unterstreicht die Bedeutung von physiko-chemischen VorbehandlungsmaBnahmen, deren Ziel
in der Entfernung der hochmolekularen Verbindungen besteht, im Falle einer ex situ Sanie-
rung der Schwelwasserdeponie. Die in Losung verbleibenden niedermolekularen phenolischen
Verbindungen wiirden bei den relativ hohen Temperatruen einer externen biologischen
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Behandlungsstufe nur noch geringe inhibierende Einflisse ausiiben, wie auch mit Hilfe expe-
rimenteller Ergebnisse festgestellt werden konnte.

Andererseits stellt sich jedoch bei einer Konzentration auf in situ MaBnahmen bei der Sanie-
rung des Schwelvollertsees die Frage, ob die Entfernung der hochmolekularen Verbindungen
zB. durch einen Flockungs-/FallungsprozeB die inhibierende Wirkung des Wassers in der
Tiefe des Sees bei den dort herrschenden niedrigen Temperaturen tatséchlich signifikant ver-
mindern kann, da hier der bestimmende inhibitorische EinfluB méglicherweise aus der
Substrathemmung der niedermolekularen phenolischen Verbindungen resultiert. Die Konzen-
tration dieser Verbindungen wird durch einen Flockungs-/FillungsprozeB nahezu nicht beein-
fluBt. Diese Frage sollte entscheidenden EinfluB auf die Entwicklung leistungsfihiger Mikro-
organismenbiozonosen nach der Entfernung der hochmolekularen phenolischen Autoxida-
tionsprodukte im Schwelvollertsee ausiiben und damit perspektivisch fiir die Ausprigung
eines entsprechenden Selbstreinigungspotentials von Bedeutung sein.

An Hand des Beispiels Schwelvollertsee wird offensichtlich, wie weitreichend die Konsequen-
zen sind, die sich aus dem inhibitorischen Potential phenclischer Autoxidationsprodukte im
Zusammenhang mit den ermittelten Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen ergeben.
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6. Zusammenfassung

Bei der Betrachtung geschwindigkeitslimitierender EinfluBgroBen beim mikrobiellen Abbau
von Schadstoffen in phenolischen Deponiewéssern sind vor allem zwei Einfliisse von beson-
derer Bedeutung: erstens die Konzentration inhibierender Verbindungen und zweitens die
Temperatur. Letzteres ist dabei besonders im Rahmen der Altlastenproblematik hinsichtlich
des Seibstreinigungspotentials kontaminierter Habitate von Relevanz.

Dementsprechend befaBt sich die vorliegende Arbeit schwerpunktmafig mit der Untersu-
chung der Wirkungen und des Verhaltens phenolischer Autoxidationsprodukte in biologi-
schen Systemen, wobei das Hauptaugenmerk auf mikrobiell anaerobe Prozesse gelegt wurde,
sowie mit der naheren Untersuchung von Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen beim mikro-
biellen Schadstoffabbau.

Folgende generelle Erkenntnisse konnten in Auswertung der experimentellen Arbeiten ge-
wonnen werden:

Im Verlaufe der Autoxidation phenolischer Verbindungen kommt es zu betrichtlichen Veran-
derungen ihres inhibitorischen Potentials. Wahrend die inhibierende Wirkung in den Anfangs-
stadien der Autoxidation rasch zunimmt, erfolgt im weiteren Verlauf der Reaktion eine deut-
liche Entgiftung. Dieser qualitative Verlauf ist unabhéngig von der chemischen Struktur der
monomeren phenolischen Ausgangsstoffe, jedoch wird die quantitative Auspriagung der ver-
schiedenen Stadien signifikant durch die Struktur der Monomere beeinfluBt. Dabei geht die
Verdnderung der inhibierenden Wirkung der Autoxidate im allgemeinen zeitlich mit dem Fort-
schreiten des Autoxidationsprozesses einher. Vor allem die in der Anfangsphase der Autoxi-
dation entstehenden Produkte bedingen eine irreversible Inhibierung. Es konnte gezeigt wer-
den, daf3 die inhibierende Wirkung eines Autoxidationsgemisches nicht, wie bisher angenom-
men, generell durch das Molekulargewicht der Komponenten bestimmt wird, sondern daf
vielmehr der Oxidationszustand des Gemisches den ausschlaggebenden Faktor hierflir dar-
stellt. Innerhalb der metabolischen Sequenz des anaeroben Phenolabbaus sind die Initialreak-
tionen, die die Transformation des Phenols zum Benzoat bewirken, nicht nur generell
geschwindigkeitsbestimmend, sondern reagieren auch am empfindlichsten auf die Gegenwart
phenolischer Autoxidationsprodukte. Demzufolge ist die Degradation phenolischer Verbin-
dungen, die iiber den Benzoatweg abgebaut werden, in langzeitgelagerten phenolischen
Deponiewidssern nicht an zentraler Stelle limitiert, sondern hingt im wesentlichen von der
Sensitivitit der Initialreaktionen gegeniiber phenolischen Autoxidationsprodukten ab.

Der mikrobielle Abbau phenolischer Autoxidationsprodukte ist ein sehr langsamer Prozel3,
itber dessen prinzipielle Moglichkeiten und Grenzen zur Zeit keine genauen Aussagen moglich
sind, was in erster Linie auf die Komplexitit der Materie und das Fehlen geeigneter analyti-
scher Methoden zuriickzufiihren ist.
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Die Untersuchungsergebnisse lassen eine Abhangigkeit der Abbauleistung verschiedene:
Mischkulturen von der Gegenwart verschiedener Elektronenakzeptoren erkennen. Unter
methanogenen und sulfatreduzierenden Bedingungen sind hohermolekulare Verbindungen
(MolekilgrofBe > 3 kD) wesentlich stabiler als unter nitratreduzierenden und aeroben Bedin-
gungen. Diese Abhangigkeit existiert auch hinsichtlich des Abbaus niedermolekularer phenoli-
scher Komponenten im Sinne der Breite der Substratverwertungsspektren und der Ge-
schwindigkeit der Abbauprozesse.

Die Spaltung hochmolekularer Verbindungen ist bei der Degradation autoxidativ entstandener
Makromolekiile nicht in jedem Fall geschwindigkeitsbestimmend - auch die weitere Minerali-
sierung von oligomeren Spaltprodukten kann die Kinetik des Gesamiprozesses determinieren.
Unter aeroben Bedingungen kann es zur weiteren Autoxidation niedermolekularer Inhalts-
stoffe kommen, die wesentlich schneller verlauft als die Spaltung der Makromolekiile und
damit zur weiteren Entstehung relativ persistenter Verbindungen fiihrt.

Zu einer physiko-chemischen Entfernung phenolischer Autoxidationsprodukte aus wilrigen
Losungen (z.B. durch Flockungs-/Fallungsprozesse) gibt es im technischen MaBstab derzeit
kaum eine verniinftige Alternative.

Die Inhibierungskonstanten geeigneter kinetischer Modelle wurden fiir die Hemmung des Ab-
baus von Phenol durch Nickel sowie fiir die Substrathemmung durch Phenol in Abhingigkeit
von der Temperatur untersucht. Fir die Substrathemmung des Phenolabbaus durch aerobe
und anaerobe Anreicherungskulturen wurde eine steigende Hemmung mit sinkender
Temperatur festgestellt, wihrend Nickel auf den Phenolabbau bei hoheren Temperaturen
stérker inhibierend wirkte. Die Empfindlichkeit beider Prozesse gegeniiber Unterschieden in
der Inhibitorkonzentration (ausgedriickt als Sensitivititsparameter der entsprechenden
Modelle bzw. ersichtlich aus der Steilheit der Konzentrations-Geschwindigkeits-Kurven) stieg
mit der Temperatur.

Als praktische Konsequenz der beobachteten Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen ergeben
sich Abweichungen von der ARRHENIUS-Beziehung und gegenliufige Tendenzen fiir die
Temperaturempfindlichkeit der beiden Gruppen inhibitorischer Prozesse. Wiahrend beim
Abbau von Phenol in Gegenwart von Nickel die Temperaturempfindlichkeit der Reaktion mit
steigender Inhibitorkonzentration sinkt, nimmt sie bei der Substrathemmung mit steigender
Inhibitorkonzentration zu. Fiir den Abbau toxischer Substrate in kontaminierten Habitaten be-
deutet dieser Effekt eine synergistische Verstarkung der Inhibierung infolge niedriger Tempe-
raturen und damit eine Limitierung von Selbstreinigungsprozessen.

Die Bedeutung des inhibitorischen Potentials phenolischer Autoxidationsprodukte im Zu-

sammenhang mit den beschriebenen Temperatur-Inhibierungs-Beziehungen ist exemplansch
fiir die Schwelwasserdeponie "Vollert Siid" diskutiert worden.
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