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Referat

Chlorierte Kohlenwasserstoffe (CKW), wie beispielsweise Trichlorethen (TCE), besitzen ein
hohes Gefihrdungspotential und treten vor allem an Standorten auf an denen viel mit
Losungsmitteln gearbeitet wurde. Es besteht erheblicher Handlungsbedarf, CKW
kontaminierte Habitate zu reinigen. Prinzipiell gibt es zwei Méglichkeiten, abiotische und
biotische Methoden. Zu den biotischen Methoden zihlen die verbreiteten cometabolischen
Reaktionen, zu denen auch methanotrophe Bakterien befihigt sind.

In der vorliegenden Arbeit wurden fiinf im Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH
isolierte Bakterienstimme hinsichtlich Wachstum und Expression der loslichen
Methanmonooxygenase (MMO) untersucht. Ein Mikroorganismus (Methylocystis sp. GB 14 —
DSM 12955) wurde fiir weitere Untersuchungen der cometabolischen Degradation von TCE
ausgewdhlt. Dieser Stamm gehort zu den Typ II methanotrophen Bakterien und ist in der
Lage, sMMO zu bilden. Untersuchungen des Einflusses von Milieubedingungen auf die
sMMO-Aktivitit zeigten, dal sowohl bei niedrigen Temperaturen (um 12°C) als auch bej
hohen TCE-Konzentrationen (> 100 mg I') noch sMMO-Aktivitit zu messen ist. In
Rohrchen-, Saulen- und Immobilisatversuchen wurden Bilanzen fiir Chlor erstellt, wobei eine
nahezu vollstindige Dechlorierung nachgewiesen wurde. Zur Klirung der Beziehung
Wachstumssubstrat — Cosubstrat wurden die Abhingigkeiten der TCE-Abbaugeschwindigkeit
von Methan- bzw. TCE-Anfangskonzentration untersucht. Modifizierte Haldane-Kinetiken
wurden berechnet. Fur die Immobilisierung des methanotrophen Bakteriums wurden
LentiKats® verwendet. Die immobilisierten Zellen waren zum Wachstum und zur SMMO-
Exprimierung in den LentiKats® fihig Mit dem Immobilisat war eine zyklische
Wiederholung des TCE-Abbaus, nach Regenerierung der sMMO durch erhohte Applikation

von Methan, méglich.
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1. Einleitung

1.1. Moglichkeiten der Sanierung von Chlorkohlenwasserstoff-Kontaminationen

Chlorierte Kohlenwasserstoffe (CKW) sind Hauptkontaminanten an Standorten, an denen viel
mit Losungsmitteln gearbeitet wurde (z.B. Chemische Reinigungen, ehemals militirisch
genutzte Standorte u.a.). Die CKW dringen auf Grund ihrer Dichte im Boden bis in groBere
Tiefen vor und gelangen damit bis in die Grundwasserleiter.

Aus toxikologischer Sicht besitzen die CKW ein hohes Gefihrdungspotential. Untersuchungen
der US-Environmental Protection Agency (EPA) am Beispiel von Trichlorethen (TCE) zeigen
die Wirkung auf Wasserlebewesen, Saugetiere und die menschliche Gesundheit (EPA 1980).
Die akute Toxizitat fiir Siwasserorganismen beginnt bei einer TCE-Konzentration ab
45 pg ', bei Salzwasserorganismen schon ab 2 pg I''. Fir den Menschen ist TCE
hauptsichlich wegen der Wirkung als Karzinogen gefihrlich. Als Kriterium fiir ein erhdhtes
Krebsrisiko beim Menschen wurden durch die EPA TCE-Konzentrationen ab 27 pg I”, bei
einer Konsumierung von 2 1 Trinkwasser und 6,5 g Fisch taglich, ermittelt. Zum Schutz der
nattirlichen Ressourcen sowie der menschlichen Gesundheit wurden weitreichende Gesetze und
Verordnungen erlassen. In der Trinkwasserverordnung der Bundesrepublik Deutschland ist der
Grenzwert fiir organische Chlorverbindungen als Summenparameter mit 10 pg I festgelegt
(TVO-BRD). Fur Boden- und Grundwasserkontaminationen werden die hollindischen
Richtwerte als inoffizielle Richtlinie genommen. Im Boden sind aliphatische CKW in der
Summe bis 7 mg kg’ Trockenmasse und im Grundwasser bis 15 pg 17 tolerierbar. Ab
Konzentrationen von 70 mg kg™ Trockenmasse im Boden bzw. 70 pg 1" im Grundwasser sind
Sanierungsmafinahmen zwingend erforderlich (NJEDERLANDISCHES MINISTERIUM FUR
WOHNUNGSWESEN, RAUMORDNUNG UND UMWELT).

Zum Schutz der menschlichen Gesundheit wurde auBerdem die maximale Arbeitsplatzkonzen-
tration (MAK) in der Umgebungsluft eingefiihrt. Diese MAK-Werte betragen fiir Tetrachlor-
ethen, Trichlorethen, trans/cis-1,2-Dichlorethen, 1,1-Dichlorethen und Chloroform jeweils 345,
270, 750, 8 bzw. 10 mg m” Luft (RIPPEN). Fiir Dichlorethan ist kein MAK-Wert festgelegt.



Entsprechend den aufgefiihrten Grenzwerten, Richtlinien und Gefihrdungspotentialen besteht

erheblicher Handlungsbedarf zur Sanierung CKW-kontaminierter Standorte.

1.1.1. Vergleich von abiotischen und biotischen Verfahren

Fir die Sanierung von CKW-kontaminierten Standorten gibt es zwei Hauptstrategien, die

abiotische und die biotische Sanierung. In Abb. 1 sind schematisch die Moglichkeiten fiir die

Sanierung dargestellt.

Sanierung von mit CKW
verunreinigten Standorten

Physikalisch-chemische Verfahren

Abiotischer Weg

Mikrobiologische Verfahren

Biotischer Weg

Adsorption

Kombination aus Stripping Chemische und
und Adsorption elektrochem. Methoden

Reduktive Dech]oriem.ng| |Oxidative Dechlorierung

Kombination als 2-
Stufen-Verfahren

Kombination von abiotischen und
biotischen Sanierungsverfahren

Abb. 1: Méglichkeiten der Sanierung von CKW-kontaminierten Standorten



Abiotische Verfahren nutzen chemische Reaktionen bzw. physikalische Mechanismen oder eine
Kombination von beiden zur Sanierung. Ende der 70er Jahre wurden zwei Verfahren
entwickelt und fiir die Wasseraufbereitung angewandt (HANERT 1988):
e Strippverfahren
e Adsorptionsverfahren
Bei den Stripverfahren werden die leichtfliichtigen Kohlenwasserstoffe durch Ausblasen mit
Luft entfernt. Die Anlagerung der Schadstoffe an Sorbenten (zB. Aktivkohle
(KOCHETKOVA et al. 1987, KOHLER und HALBARTSCHLAGER 1986, BALDAUF -
1985), Adsorberharze (ISACOFF und BITTNER 1979, ASCHE 1990)) wird bei den
Adsorptionsverfahren genutzt. Da Stripverfahren nie allein verwendet werden kénnen, wird
haufig die Kombination von Strip- und Adsorptionsverfahren angewandt (BALDAUF 1985).
Die beim Strippen beladene Luft wird dazu iiber einen Adsorber geleitet. Bei diesen Verfahren
konzentrieren sich die Schadstoffe lediglich auf und werden nicht zu unschadlichen Stoffen
umgewandelt. Damit besteht weiterhin das Problem der Entsorgung der beladenen Sorbenten.
Eine Umwandlung der Schadstoffe erfolgt bei chemischen bzw. elektrochemischen Methoden.
Zur elektrochemischen Dechlorierung von PCE wird eine Elektrolysezelle, in der Kathoden-
und Anodenraum getrennt sind, eingesetzt (GEMMLER et al. 1990). In der Elektrolysezelle
kommt es zur Abspaltung von Chlorid. AuBer PCE waren Chloroform (CF), Methylenchlorid
und TCE durch diese Methode abbaubar. Die Probleme dieses Verfahrens liegen in der elek-
trolytischen Zersetzung von Wasser, also der Entstehung von Wasserstoff, in der Verunrei-
nigung der Elektroden und in den Abdampfverlusten. Fiir ein Ubertragen in eine industriell
anwendbare Verfahrenstechnik miissen noch bestimmte Voraussetzungen erfiillt werden: z.B.
Verfahrenssicherheit und -beherrschbarkeit und ein wirtschaftliches Kosten-Nutzen-Verhltnis.
Eine weitere Moglichkeit der abiotischen Dehalogenierung ist die Nutzung von elementaren
Metallen, zB. Eisen (MATHESON und TRATNYEK 1994). Die Dehalogenierung erfolgt
nach folgendem Schema:

Fe’+R-X+H — Fe’ ——R-Xuy+H > Fe” +R-H+ X

(X - Halogen, R - organischer Rest)

Eine Optimierung der Reaktion wurde durch die Palladierung der Eisenoberfliche erreicht
(MUFTIKAN et al. 1995). Bei der Dehalogenierung von Trichlorethen und Tetrachlorethan

entstanden Ethan, Butan, Hexan und andere Produkte.
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Dieses Verfahren der Dehalogenierung mittels elementarem Eisen kommt bei einer inzwischen
weit verbreiteten Methode fiir in-situ Sanierungen, den reaktiven Winden und “Funnel-and-
Gate” Systemen, zum Einsatz. Reaktive Wiande werden im Grundwasserstrom in den Boden
eingebaut und mit den entsprechenden Stoffen fiir die Dehalogenierung befiillt. Bei “Funnel-
and-Gate” Systemen handelt es sich um undurchléssige Wénde (Funnel), die an einer bzw. an
mehreren Stellen mit durchlassigen, reaktiven Zonen (Gate) versehen sind. Die “Funnel-and-
Gate” Systeme werden ebenfalls in den Grundwasserstrom eingebaut. Reaktive Wande werden
beispielsweise in einer kanadischen Arbeit (GILLHAM 1996) beschrieben. Es wird elementares
Eisen fiir die Dehalogenierung von PCE, TCE und CF genutzt. Das Eisen wurde in die reaktive
Wand gefiillt, um den Grundwasserstrom zu reinigen. Produkte der Dehalogenierung waren
Ethane, Ethene, Chlorid, DCE und VC. Reaktive Winde und “Funnel-and-Gate” Systeme sind,
infolge der tiefbaulichen MaBnahmen, sehr kostenintensiv.

Die Oxidation von Trichlorethen und Tetrachlorethen mittels Wasserstoffperoxid ist eine wei-
tere Moglichkeit der abiotischen Sanierung (HIRVONEN et al. 1996). Es wurden zwei Syste-
me getestet: 0s/H,0, und UV/H,0,. In beiden Systemen wurde sowohl Trichlorethen als auch
Tetrachlorethen vollstindig mineralisiert. Studien zu dieser Methode liegen bisher im Labor-

mafstab vor. Feldstudien und vor allem Rentabilitdtsuntersuchungen stehen noch aus.

1.1.2. Ausgewibhlte biologische Sanierungsverfahren

Biologische oder auch biotische Verfahren sind Sanierungsverfahren, bei denen das Sanie-
rungsziel durch biologische Aktivititen erreicht wird. Chlorierte Kohlenwasserstoffe kénnen
durch Mikroorganismen durch verschiedene Maglichkeiten entfernt werden (MULLER und
LINGENS 1987):

e Hydrerung

o Dehydrodehalogenierung

e hydrolytische Dehalogenierung

¢ oxidative Dehalogenierung

Chlor kann durch Hydrierung reduktiv entfernt werden, es wird durch Wasserstoff ersetzt. Fiir

diese Reaktion miissen Reaktionsiquivalente zur Verfligung gestellt werden. Folglich laufen
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diese Reaktionen unter anaeroben, meist methanogenen oder denitrifizierenden Bedingungen
ab. Chlor kann allerdings auch zusammen mit einem Wasserstoffatom des benachbarten Koh-
lenstoffs entfernt werden. Da eine Doppelbindung entsteht, ist diese Dehydrodehalogenierung
nur bei gesittigten aliphatische Halogenkohlenwasserstoffen méglich. Bei der hydrolytischen
Dehalogenierung wird das Chlor durch eine Hydroxylgruppen aus dem Wasser ersetzt. Die
oxidative Dehalogenierung ersetzt das Chlor ebenfalls durch eine Hydroxylgruppe, wobei der
Sauerstoff darin aus der Luft stammt. Gleichzeitig wird bei der Reaktion das Substrat oxidiert.
In Tabelle 1 sind die Bakterienstimme aufgefiihrt, bei denen die Dehalogenierung nachge-
wiesen wurde. Es sind einige Bakterienstimme bekannt, die iiber ein Enzymsystem mit Deha-
logenasen verfiigen (BELKIN 1992, DOLFING 1990, HOLLIGER 1992, NEUMANN et al.
1994). Diese Bakterien verwenden die CKW als Kohlenstoff- und Energiequelle. In
Dehalobacter restrictus verlauft die Dehalogenierung nach folgender Gleichung (HOLLIGER
und SCHUMACHER 1994).

PCE +2H, —Etwe , is 15 DCE +2H" +2C1
Die Dehalogenierungsraten liegen bei 0,005 mg PCE g™ Protein h™'. Als Produkte des Meta-
bolismus entstehen Alkohole, Ketone, Séuren bzw. ihre halogenierten Derivate. Ein Patent von
Hazen und Mitarbeitern (HAZEN und LOPEZ-DE-VICTORIA 1992) beschreibt ein
Verfahren, bei dem TCE in den Boden injiziert wird, um die TCE-abbauende Bakterien, wie
Welchia alkenophilia, zu stimulieren und damit die TCE-Degradation zu erhéhen.
In zahlreichen Untersuchungen arbeitet man mit nicht identifizierten Bakterienkulturen
(NEUMANN et al. 1994, DISTEFANO et al. 1991, MEYER et al. 1993, CARTER und
JEWELL 1993, VIJGEN 1996). Meist werden Gruppen von Stdmmen durch Substratzugabe
stimuliert.
Einen wichtigen Beitrag zur Aufkldrung von CKW-Abbaureaktionen leistete Kistner in seiner
Dissertation (KASTNER 1988). Der Autor beschreibt in seiner Arbeit die Isolation von Bakte-
rienkulturen aus kontaminierten Standorten und entwickelt Methoden zur schnellen Erkennung
des Abbaus bei Reinkulturen.
Bei in-situ Untersuchungen wird das Potential an autochthonen Mikroorganismen verwendet
(MEYER et al. 1993, VIJGEN 1996, ROBERTS 1989). Der Cometabolismus der

Mikroorganismen wird genutzt. Cometabolismus ist die Transformation eines nicht zum



Wachstum verwendbaren Substrats in Anwesenheit eines Substrats, welches zum Wachstum
nutzbar ist (FRITSCHE 1990). Die Transformationen sind vielfach Einschritt-Reaktionen. Das
verwertbare Substrat ermoglicht das Wachstum der Mikroorganismen, sein Metabolismus stellt
Energie und Reaktionsdquivalente flir enzymatische Reaktionen bereit. Es sind folgende
Transformationsreaktionen bekannt: Reduktion, Oxidation und Hydrolyse. Handelt es sich bei
der Transformationsreaktion um eine Oxidation, spricht man von Co-Oxidation.
Voraussetzung fiir derartige Transformationsreaktionen ist das Vorhandensein von
Oxygenasen. Sowohl Wachstumssubstrat als auch Cosubstrat werden durch das Oxygenase- -

System transformiert. Abb. 2 zeigt den Mechanismus der Co-Oxidation.

Oxygenase Reaktionen: a) Wachstumssubstrat
b) cometabolisches Substrat

(a)

katabolisches .. ....
> intermediat >
I}EADH +H*
i
NADH Regeneration
(b) o
cometabolisches ——— /4 Oxygenase \ = > Toxisches .. ... _, >
Substrat Pro_dukt
NADH+H* NAD*
Produkttoxizitat

Abb. 2: Oxygenase Reaktionen beim Cometabolismus (nach CHANG und ALVAREZ-COHEN 1995)



Die wachsenden Zellen haben zwei Funktionen. Sie exprimieren das Oxygenase-System und
stellen durch den Intermediirstoffwechsel die notwendigen Cofaktoren, z.B. Reduktions-
dquivalente und Energie, zur Verfiigung (FRITSCHE 1998). Bei der Transformation des Co-
substrats werden diese Cofaktoren nicht gebildet.

Zwischen Wachstums- und Cosubstrat besteht eine Konkurrenz um das Oxygenase-Enzym.
Meist kommt es zur kompetetiven Hemmung zwischen beiden Substraten.

In einer Studie zur in-situ Sanierung eines mit CKW verunreinigten Standortes werden die
autochthonen Mikroorganismen durch das Einbringen von verschiedenen Substraten stimuliert
(MEYER et al. 1993). Es wurden methanogene Bedingungen mit Sacharose bzw. Acetat als
Cosubstrate und sulfatreduzierende Bedingungen mit Lactat als Cosubstrat getestet.

Die oxidative Dechlorierung wird durch Oxygenasen katalysiert. Reaktionsprodukte sind hier
Chlorid, Ethene, Ethane und Kohlendioxid bei vollstindiger Mineralisierung,

Tabelle 2 zeigt fur die Biodegradation von TCE typische Cosubstrate und die dazugehérigen
Transformationskapazitaten. Diese Transformationskapazititen wurden flir Mischkulturen er-
mittelt. Die hochste Transformationskapazitit hat demzufolge eine mit Methan angereicherte
Mischkultur und niedrigste Transformationskapazitit wurde fiir die mit Propan angereicherte

Mischkultur bestimmt.

Tab. 2: Transformationskapazititen T. fiir die TCE Degradation (CHANG und ALVARZ-COHEN
1995)

Bakterien T. (mg mg™)
methan-oxidierende 0,0500
propan-oxidierende 0,0065
toluen-oxidierende 0,0073
phenol-oxidierende 0,0310

Die Kombination von aerober und anaerober Dechlorierung bei der in-situ Sanierung wird in
einer anderen Arbeit untersucht (VIJGEN 1996). PCE und TCE werden anaerob und DCE
wird aerob degradiert. Als Cosubstrat wird Phenol in den Standort eingebracht. Die Injektion
von Phenol in den Boden ist auf Grund der Toxiztit des Phenols problematisch. Als
Cosubstrat ist auch Toluen oder Propan verwendbar (CHANG und ALVAREZ-COHEN
1995). In dieser Studie wurden die CKW-Abbaufihigkeiten von methan-, propan-, phenol- und

toluenoxidierenden Mischkulturen verglichen. Nur die methan- und propanverwertenden



Mischkulturen konnten sowohl gesittigte als auch ungesittigte CKW degradieren. Die Phenol-
und Toluenverwerter degradierten nur ungesittigte CKW, wie zB. TCE.

Abbaukapazititen fir die Biodegradation von CKW wurden ebenfalls bei methanotrophen
Bakterien gefunden (COLBY et al. 1977). Bei der Dehalogenierung durch Methanotrophe
handelt es sich um einen Cometabolismus. In einem Patent (HANSON und LIPSCOMB 1989)
wird eine Methode zur Degradation von TCE mit einer Reinkultur bzw. mit gereinigter sMMO
in vitro beschrieben.

Die Kombination von abiotischen und biotischen Verfahren kann ebenfalls angewandt werden.
Beispielsweise kann durch Stripping mit CKW beladene Luft durch einen Biofilter bzw. durch
einen Bioreaktor geleitet werden, in denen der biologische Abbau der CKW erfolgt (MEYER
et al. 1995). An diesem Modellstandort Eppelheim wurde die integrierte Behandlung von

Boden, Luft und Wasser untersucht. Es lagen hauptsachlich reduktive Bedingungen vor.



Tab. 1: Auswahl von Mikroorganismen, bei denen die Dehalogenierung nachgewiesen wurde

Mikroorganismus Untersuchungsobjekt Referenz

Hyphomicrobium Nachweis des Dichlormethan-Abbaus bei KASTNER 1988
gleichzeitiger Denitrifikation

Pseudomonas DM1 Chlormethan, Dichlormethan als Kohlenstoff-und | BELKIN 1992

Hyphomicrobium DM2 Energiequelle

Xanthobacter autotrophicus 1,2-Dichlorethan (DCA) als Kohlenstoff- und BELKIN 1992

Pseudomonas fluorescens

Energiequelle

Desulfomonile tiedjei

Kopplung von reduktiver Dehalogenierung und
Wachstum, anaerob

DOLFING 1990

Dehalobacter restrictus Dechlorierung von PCE als Elektronenakzeptor HOLLIGER 1992
Dehalospirillum multivorans | Dechlorierung von PCE als Elektronenakzeptor NEUMANN et al.

' 1994 '
nicht identifizierte anaerobe Dechlorierung von PCE FATHEPURE et al.
Bakterienkultur DCB-1 1987
nicht identifizierte anaerobe Dechlorierung von PCE zu Ethen und VC | DISTEFANO et al.
Methanolverwerter 1991
autochtone, nicht identifi- CKW-Abbau unter methanogenen MEYER et al. 1993
zierte Bakterienkulturen (Wachstumssubstrat Sacharose oder Acetat) oder

unter sulfatreduzierenden (Wachstumssubstrat
Lactat) Bedingungen
(die Autoren bezeichnen die Wachstumssubstrate
filschlicherweise als Cosubstrate)
anaerobe Mischkultur reduktive Dechlorierung von PCE zu TCE, 1,2- CARTER und
Dichlorethen (DCE), VC und Ethen, JEWELL 1993
Cometabolismus mit Sacharose als Cosubstrat
autochtone, nicht identifi- anaerobe Dechlorierung von PCE und TCE, aerobe | VIJGEN 1996
zierte Phenolverwerter Dechlorierung von DCE, Cometabolismus mit
Phenol als Cosubstrat
nicht identifizierte cometabolische aerobe Dechlorierung von CHANG und

Toluenverwerter ungesittigten CKW ALVAREZ-COHEN
1995
nicht identifizierte cometabolische aerobe Dechlorierung von gesittigten | CHANG und
Propanverwerter und ungesittigten CKW ALVAREZ-COHEN
1995
nicht identifizierte Benzol-, | cometabolische aerobe Dechlorierung von TCE nur | LU et al. 1995
Toluen- und Katecholverwerter | durch Benzol- und Toluenverwerter, mit
Katecholverwerter keine Dechlorierung
Methylosinus trichospo- oxidative Dechlorierung von TCE, CF und DCE, OLDENHUIS et al.
rium OB3b Cometabolismus mit Methan als Kohlenstoffquelle | 1991
Methylosinus sporium 5 oxidative Dechlorierung von TCE, Cometabolismus | BOWMAN und
mit Methan als Kohlenstoffquelle SAYLER 1994
Methylococeus capsulatus oxidative Dechlorierung von TCE, Cometabolismus | BOWMAN und
Bath mit Methan als Kohlenstoffquelle SAYLER 1994
Methylomonas methanica oxidative Dechlorierung von TCE, Cometabolismus | BOWMAN und
68-1 mit Methan als Kohlenstoffquelle SAYLER 1994
Methylocystis sp. 9BB oxidative Dechlorierung von TCE, Cometabolismus | BOWMAN und
mit Methan als Kohlenstoffquelle SAYLER 1994

Methylocystis sp. M

oxidative Dechlorierung von TCE, Cometabolismus
mit Methan als Kohlenstoffquelle

OKADA et al. 1995




1.2. Methanotrophe Bakterien

1.2.1. Physiologie und Biochemie methanotropher Bakterien

Mit der Existenz von methanoxidierenden Bakierien beschéfligt man sich schon viele Jahre
(SOHNGEN 1906, LEADBETTER und FOSTER 1958). Damals gelang es allerdings nicht,
diese als Reinkulturen zu isolieren. Die ersten Isolate wurden alle als Varianten einer Spezies,
Pseudomonas methanica, charakterisiert (LEADBETTER und FOSTER 1958, DWORKIN
und FOSTER 1956). In den 60iger Jahren wurden dann zwei Spezies gramnegativer, aerober
Methanutilisierer isoliert. Es waren Methanomonas methanooxidans (BROWN et al. 1964)
und Methylococcus capsulatus (FOSTER und DAVIS 1966).

Anfang der 70iger Jahre gelang es dann einer Gruppe unter Whittenbury (WHITTENBURY et
al. 1970) mehr als 100 gramnegative, strikt aerobe, methanutilisierende Bakterien zu isolieren.
Sie klassifizierten die Bakterien anhand ihrer Morphologie und Feinstruktur. Es wurde eine
Einteilung in fiinf Gruppen und in weitere Untergruppen vorgenommen. Die fiinf Gattungen
wurden Methylosinus, Methylocystis, Methylomonas, Methylobacter und Methylococcus be-
nannt.

Eine wichtige taxonomische Eigenschaft der Methanotrophen sind die intrazelluliren Mem-
branstrukturen (HIGGINS et al. 1981, WHITTENBURY und DALTON 1983). Die Einteilung
erfolgt im wesentlichen in drei Gruppen auf Grund der Lokalisierung der intrazelluldren
Membranen, der Fahigkeit zur Rosettenbildung, des Weges der Kohlenstoffassimilation, der
Typen von Zysten und der Vollstdndigkeit bzw. Unvollstandigkeit des Zitronensiurezyklus
(tricarboxylic acid cycle - TCA). In Tabelle 3 sind die Gruppen und ihre Unterschiede
dargestellt (WHITTENBURY und DALTON 1983).
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Tab. 3: Einteilung der methanotrophen Bakterien

Typl Typ II Typ X
Morphologie Stabchen Stabchen, Spiralen |Kokken
Membranstruktur
- Biindel von Blischen zentral oder Ja Nein Ja
am Rand angeordnet
- gepaarte Membranen parallel zur | Nein Ja Nein
cytoplasmatischen Membran
Ruhender Zustand Cysten Exosporen oder Cysten

Cysten
Rosettenbildung Nein Ja Nein
Kohlenstoffassimilationsweg RuMP?* Serin® RuMP/Serin
TCA unvollstindig vollstandig unvollsténdig
CO; Fixierung Nein Nein Ja
Beispiel Methylomonas Methylosinus Methylococcus
methanica trichosporium capsulatus

* Einbindung des Formaldehyds tiber den Ribulosemonophosphat-Zyklus

® Einbindung des Formaldehyds iiber d

en Serin-Zyklus

Die Unvollsténdigkeit des TCA bei Typ I und Typ X Methanotrophen besteht im Fehlen des
Enzyms 2-Oxoglutaratdehydrogenase. Alle anderen enzymatischen Aktivititen, verbunden mit
dem TCA, sind nachgewiesen worden, wenn auch auf relativ niedrigem Niveau.

Die Priméroxidation des Methans wird durch die Methanmonooxygenase katalysiert. Die wei-
tere Utilisierung erfolgt Gber Methanol, Formaldehyd, Formiat bis zum Kohlendioxid (siehe
Abb. 3).

Das Formaldehyd wird bei methanotrophen Bakterien iiber zwei verschiedene Assimilations-
wege in den Kohlenstoffmetabolismus eingebunden. Bei den Typ IT Methantrophen ist es der
Serinweg (Abb. 4). Formaldehyd wird an Glycin unter Serinbildung angelagert. Eine zweite
Ci-Verbindung wird bei dieser Assimilation eingebunden. Kohlendioxid wird durch die PEP-

Carboxylase in Oxalacetat eingebaut. Das entstehende Acetyl-CoA ist die Ausgangsverbindung
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fiir den Aufbau der Zellsubstanz. Dieser Weg der Kohlenstoffassimilation wird von

Methylosinus- und Methylocystis-Arten genutzt.

Typ I-Methanotrophe
CYtCox RuMP-Weg
CytCrey
HCH
HCOOH
@ o
Typ II-Methanotrophe CO,

Abb. 3: Methanoxidation in methanotrophen Bakterien (HANSON und HANSON 1996)

Der zweite Assimilationsweg der methanotrophen Bakterien ist der Ribulosemonophosphat
Zyklus (Abb. 5). Er wird von Methylococcus Arten genutzt. Das Formaldehyd wird durch
Kondensation mit einer aktivierten Pentose (Ribulose-5-phosphat) eingebunden. Im
Ribulosemonophosphat Zyklus entstehen zwei Triosen, die zum einen in den Anabolismus ge-
hen und zum anderen zur Regenerierung des Ribulose-5-phosphats dienen.

Das Interesse zur Nutzung methanotropher Bakterien 148t sich in drei Hauptetappen einteilen.
Die Gewinnung von Einzellerprotein (single cell protein - SCP) aus Methan bzw. Erdgas kann
als die erste dieser Etappen betrachtet werden. Ein Patent von Wendlandt (WENDLANDT et
al. 1988) beschreibt unter anderem ein Verfahren zur unsterilen Kultivierung einer methanotro-
phen Mischkultur auf Methan bzw. Erdgas. Das gewonnene Endprodukt enthalt 75% Roh-

protein und alle lebenswichtigen Aminoséuren.
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COOH
CH,

l
HC=—0 |
Glyoxylat CO—CoA
9 Acetyl-CoA

H,N—CH, —COOQOH
Glycin

HCHO 1
Formaldehyd

COOH
H,N—CH — COOH |
HCOH
CHoOoH e Jrazas =
; CH,
Serin |
CO-CoA
2 (-NH; ) Malony-CoA
Hydroxypyruvat ADP + Pj
NADH CoA 8
3 ATP
NAD+
Malat
Glycerat
ATP NAD*
4 7
ADP NADH
Oxalacetat
Glycerat-3-P
H,O
5 6

PEP
Abb. 4: Serinweg (FRITSCHE 1990)
1 - Serinhydroxymethyltransferase, 2 - Seringlyoxylat-Aminotransferase, 3 - Hydroxypyruvat-
Reductase, 4 - Glyceratkinase, 5 - Phosphoglyceratmutase und Enolase, 6 - PEP-Carboxylase, 7 -
Malatdehydrogenase, 8 - Malyl-CoA-Synthase, 9 - Maleyl-CoA-Lyase

Die zweite Etappe war die Nutzung von methanotrophen Bakterien zur Biotransformation von
Kohlenwasserstoffen (DALTON 1980). Es wurde die Fahigkeit der Methanmonooxygenase
(MMO) nicht nur Methan, sondern auch Alkane, substituierte Methanderivate, Alkene, Ether,
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Ribulose-5-P

CH,0—P
3-Hexdose-6-P

HCOH Triose
CH,0—P
Fructose-6-P Anabolismus

Abb. 5: Ribulosemonophosphat-Weg (FRITSCHE 1990)
1 - Hexulose-6-phosphat-Synthase, 2 - Hexulosephosphat-Isomerase, 3 - Transaldolase-Transketolase +
Pentophosphat-Isomerase + Epimerase

aromatische und heterozyklische Kohlenwasserstoffe zu oxidieren, gefunden. In dieser Fihig-
keit widerspiegelt sich die geringe Substratspezifitit der MMO.
In der Verwertung eines breiten Substratspektrums durch die Methanmonooxygenase liegt die

Bedeutung der methanotrophen Bakterien fiir die Losung von Umweltproblemen.
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Die MMO kann in den Zellen in zwei Formen vorliegen. Die losliche Form der MMO (soluble
methane monooxygenase - sMMO) ist gelost im Cytoplasma der Zelle lokalisiert. Die zweite
Form ist die membrangebundene oder partikulire Form der MMO (particulate methane
monooxygenase - pMMO). Die meisten Untersuchungen gibt es iiber die sSMMO, da die
Isolation der loslichen Fraktion weniger kompliziert ist (TONGE et al. 1977, WOODLAND
und DALTON 1984) und die Aktivitit der pMMO sehr von dem Funktionalitit der Membran-
strukturen abhangig ist, die bei der Isolation zerstort werden. Uber die sMMO weil man, daB
sie sich aus drei Komponenten, den Komponenten A, B und C, zusammensetzt (WOODLAND
und DALTON 1984). Die Komponente A ist eine Hydroxylase, die in die Untereinheiten o, p
und & unterteilt wird. Die Komponente B stellt ein Regulationsprotein dar und C ist ein

Flavoprotein. In Abb. 6 ist der Mechanismus der Methanoxidation durch die MMO dargestelit.

sMMO

I 1

Protein C Protein A

Protein B CH,

220K

Oz
NADH [Fe—Fe]
: H,0
: DCPIP CH5OH
Lo = Ks[Fe(CN)]
Cyt.c

Abb. 6: Mechanismus des Elektronentransfers durch den Methanmonooxygenasekomplex (DALTON
1991)

Hauptregulator beim Umschalten zwischen sMMO- bzw. pMMO-Expression ist die Kupfer-
konzentration. Sie beeinfluflt das Zusammenwirken der drei Untereinheiten der Komponente A
der sMMO (ANTHONY 1986). Untersuchungen ergaben, daB die Aktivitit der MMO bis zu
einer Kupferkonzentration von 1 uM Cu®" hauptsichlich in der lslichen Fraktion zu finden
war (BURROWS et al. 1984). AuBerdem ist fiir die Expression der sMMO ein Wachstum mit
Nitrat als Stickstoffquelle notwendig. Die Aktivitit der MMO in ihrer Gesamtheit kann durch
Oxidation von Propylen zu Propylenoxid bestimmt werden (COLBY et al. 1977). Der
Nachweis des sMMO basiert auf der quantitativen Identifizierung der Reaktionsprodukte von
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fur die sMMO typischen Reaktionen. Eine dieser Methoden ist die Oxidation von Naphthalin
zu Naphthol und dessen spektrofotometrischer Nachweis (PARSON et al. 1955, BRUSSEAU
et al. 1990). Eine zweite Moglichkeit ist die Oxidation von Cyclohexan zu Cyclohexanol
(GRAHAM et al. 1993).

1.2.2. Nutzung methanotropher Bakterien fiir die Sanierung von CKW-Kontaminationen

Die geringe Substratspezifitit der MMO 1Bt die SchluBfolgerung zu, daB auBer gesittigten,
ungeséttigten und aromatischen Kohlenstoffen auch deren halogenierte Derivate durch die
MMO oxidiert werden kénnen. Ende der 70er Jahre wird diese Hypothese durch eine Arbeit
von Colby et al. bestitigt (COLBY et al. 1977). Die Oxidation von Mono-, Di- und
Trichlormethan durch ein Enzymextrakt aus Methylococcus capsulatus wurde nachgewiesen.
Erst ab Mitte der 80er Jahre wurden Untersuchungen hinsichtlich der Anwendbarkeit
methanotropher Bakterien fiir die Biodegradation von CKW fortgesetzt. Zunichst
beschrankten sich die Untersuchungen auf nicht weiter identifizierte Mikroorganismen.
Beispielsweise wurden Abbauversuche von TCE in ungesittigten Bodensiulen durchgefiihrt
(WILSON und WILSON 1985), Das TCE wurde degradiert, wenn die Saule mit einem
Gemisch aus 0,6 % Erdgas in Luft begast wurde. Mittels ‘“C-markiertem TCE wurde
Kohlendioxid als Reaktionsprodukt gefunden. Die Degradation von Chloroform zu
Kohlendioxid wurde ebenfalls in einer Bodenséule mit einem Erdgas-Luft-Gemisch untersucht
(STRAND und SHIPPERT 1986). Der nichste Schritt waren Abbéuuntersuchungen mit
methanutilisierenden Anreicherungskulturen (FOGEL et al. 1986). TCE, Vinylchlorid und 1,2-
Dichlorethen wurden durch eine Mischkultur, die auf Methan als Kohlenstoffquelle
angereichert wurde, zu Kohlendioxid degradiert. Untersuchungen mit *C-TCE bewiesen, daB
ca. 50% des TCE zu Kohlendioxid umgesetzt wurden. Tetrachlorethen wurde nicht abgebaut,
Acetylen, Methanol und Propanol inhibieren die Biodegradation. Bereits 1985 begannen
Wissenschaftler der Stanford University mit Studien zur in-situ Sanierung von Aquiferen, die
mit aliphatischen Chlorkohlenwasserstoffen kontaminiert waren (SEMPRINI et al. 1987, 1989,
1992). Die Studie wurde auf einer Marinebasis in der Nahe von San Francisco (Moffett Naval

Ajr Station) durchgefiihrt. Fiir die Biostimulation reichte das Einbringen von geldstem Methan
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und Sauerstoff aus. Eine Zugabe von zusitzlichen Nahrstoffen war nicht notig. Die
geologische Charakteristik wurde durch Bodenproben und -bohrungen bestimmt. Der
Flissigkeits- und Kontaminantentransport wurde mit Bromid-Tracer-Tests untersucht. Die
Kontaminanten sind in Konzentrationen von 50-100 pg I injiziert worden. Die Autoren
stellten im Verlaufe einiger Wochen eine sinkende Methankonzentration und eine Biotrans-
formation des TCE fest. Nach Beendigung der Methaninjektion sank die Konzentration des
Intermediats Trichlorethen Epoxid. Bei der Untersuchung der Mikroorganismenflora konnten
Reinkulturen von methan- und ethenutilisierenden Bakterien isoliert werden, die beide zur TCE
Transformation fahig sind. Versuche mit verschiedenen Methankonzentrationen bestitigten die
Theorie der kompetetiven Inhibierung. TCE Konzentrationen von mehr als 10 mg I wurden
als inhibierend fiir Methanoxidation und TCE Transformation ermittelt. Die Autoren
schluBfolgern aus ihren Ergebnissen, daB3 eine in-situ Biostimulation angesiedelter methanotro-
pher Mischkulturen ein durchaus erfolgversprechende Méglichkeit zur cometabolischen Bio-
transformation von chlorierten Kontaminanten ist.

Versuche zur gezielten Injektion von gelostem Methan, Propan und Luft zur Biostimulation
der autochthonen Mikroorganismen folgten (WILSON et al. 1987). Auf Grund des
gewachsenen Interesses fiir die Degradationsfihigkeit der methanotrophen Bakterien war es
notwendig, den Mechanismus der Dechlorierung niher zu untersuchen. Dazu wurden Versuche
mit methanotrophen Reinkulturen und der 'C-Tracertechnik durchgefiihrt und die
entsprechenden Abbauprodukte bestimmt (LITTLE et al. 1988). In Abb. 7 ist der
Abbaumechanismus fiir TCE dargestellt, der aus den Versuchsergebnissen ermittelt wurde. Die
Gefahr der Entstehung von Phosgen aus dem entstehenden Kohlenmonoxid und dem
freigesetzten Chlorid besteht nicht, da das Kohlenmonoxid mit Formiat (siche Abb. 3) zu
Kohlendioxid umgesetzt wird. Das erste Patent zur Biodegradation von halogenierten
Kohlenwasserstoffen wurde 1988 von Little angemeldet (LITTLE 1988). Die Autorin
beansprucht die Degradation von halogenierten aliphatischen Kohlenwasserstoffen in Wasser
mittels methanotropher Bakterien in Anwesenheit von Sauerstoff und einem niederen Alkohol
als Kohlenstoffquelle. Der Patentanspruch schlieBt die Initierung des aeroben Wachstum durch
Methan und den anschlieBenden Austausch bzw. teilweisen Austausch des Methans durch

Methanol ein. Es wurden methanoxidierende Misch- und Reinkulturen verwendet. Diese
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unterliegen nicht dem Patentanspruch. Die methanotrophen Reinkulturen werden nicht weiter

spezifiziert.
Cl ~ /Cl
o H
MMO
Cl Cl
i c—c  ~ TCEEpoxd
N Intermediat
Cl/ \0/ H
Ringsff
H H0 TCE Diol
Cl
al - ! Cl /Cl
cclH Cl—c—C-H
c OH y/ ou  om
OH
N
C=0 + CO
/
H
Dichloressigsiure Formiat Kohlenmonoxid Glyoxalsiiure
Cl
\ JOH N A
cl—c—c =
# AN ~ ke
H 0 OH 0
Heterotrophe co, Heterotrophe
Organismen Organismen

Abb. 7: Mechanismus der TCE Biodegradation durch ein methanotrophes Bakterium (LITTLE et al.
1988)
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Ein groBer Teil der Untersuchungen wurde mit dem Stamm Methylosinus trichosporium OB3b
durchgefiihrt. Dazu existiert ein Patent von Hanson (HANSON und LIPSCOMB 1989). Es
wird beansprucht: der Einsatz von Bakterienkonzentrationen zwischen 0,10 g I'' und 20 g 1",
Vorzuziehen sind Konzentrationen zwischen 0,2 g I und 2,0 g I'', das Erreichen einer MMO-
Konzentration von 5-30 % der Biomassetrockensubstanzkonzentration, das Methan-Luft Ge-
misch-Verhéltnis von 25:1 bis 1:20, die Ausgangskonzentration des TCE bis zu 10000 pmol I”
und eine Degradationsrate von 500-10000 pmol h™ g Zellen.

Die Biodegradation von halogenierten, aliphatischen Kohlenwasserstoffen in einem Bioreaktor
mit einer methanotrophen Mischkultur wird in einem Patent (MOORE et al. 1989) geschiitzt.
Das Wachstum des methanotrophen Konsortiums und die Methankonzentration werden kon-
trolliert, um eine optimale Degradation zu gewihrleisten. Das beschriebene Verfahren kann zur
Beseitigung von im Grundwasser gefundenen halogenierten, aliphatischen Kohlenwasserstof-
fen, wie TCE, ¢-DCE, t-DCE, VC, Methylenchlorid und 1,1,1-Trichlorethan, mit Anfangs-
konzentrationen von 10-10000 ppb verwendet werden.

Eine Methode und Apparatur zur Oxidation von toxischem Dampf mittels methanotropher
Bakterien wurde 1991 zum Patent eingereicht, befindet sich aber noch im Status “US Statutory
Invention Registration” (APEL und DUGAN 1991). Als toxische Dampfe sollen Methan und
TCE in einem Gasphasenbioreaktor mit Methylomonas methanica, Methylosinus trichospo-
rium und einer nicht identifizierten Anreicherungskultur oxidiert werden. Der Bioreaktor be-
steht aus einem geschlossenen Schleifensystem oder aus einem DurchlaBsystem. Nach
Wachstum der Bakterien in Fiillkérpern wird der kontaminierte Dampf iiber die Fiillkérper
gepumpt. Sowohl der Bioreaktor als auch das Verfahren werden durch das Patent beansprucht.
Ein weiteres, auf einem Bioreaktor basierendes Patent wurde 1992 eingereicht
(DONALDSON und WILSON 1992). Es nutzt die Kombination von abiotischen und
biotischen Sanierungsverfahren. Organische Kontaminanten, wie TCE, werden mit
Wasserdampf aus Grundwasser ausgestrippt, anschlieBend kondensiert und in einen Bioreaktor
mit methanotrophen Bakterien geleitet. Das TCE wird zu 95% durch die methanotrophen
Bakterien, welche nicht weiter benannt werden, im Bioreaktor zu Kohlendioxid umgesetzt.
Neben den Bestrebungen zur weiteren Aufklirung des Degradationsmechanismus und der De-
gradationskinetik (JANSSEN et al. 1987, LANZARONE et al. 1989, OLDENHUIS et al.
1991, ALVAREZ-COHEN und MCCARTY 1991, HENRY und GRBIC-GALIC 1991)
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wurden weiter methanotrophe Bakterien, welche die Fahigkeit zur Degradation von CKW
besitzen, isoliert. Ein Typ II methanotrophes Bakterium wurde von japanischen
Wissenschaftlern isoliert und untersucht (UCHIYAMA et al. 1989, 1992, NAKAJIMA et al.
1992). Sie bezeichneten diesen Stamm als Stamm M. Stamm M konnte sowohl Methan als
auch Methanol als Kohlenstoff- und Energiequelle verwenden. Spiter wurde dieser Stamm
dann als Methylocystis sp. Strain M charakterisiert. Insbesondere wurde die Rolle von
heterotrophen Bakterien untersucht. Mit '*C-markiertem TCE wurde die Biodegradation durch
Methylocystis sp. M als Reinkultur und mittels einer Mischkultur, welche heterotrophe Bakte-
rien enthielt, verfolgt. Bei der Degradation mittels Reinkultur wurden ca. 32% des '*C-mar-
kierten Kohlenstoffs in Glyoxylsdure, Dichloressigsdure und Trichloressigsdure wiederge-
funden. Weitere 32% des "“C-Kohlenstoffs waren zu Kohlendioxid und Kohlenmonoxid trans-
formiert worden. Im Gegensatz dazu wurden durch die Mischkultur mit heterotrophen Bakte-
rien die wasserloslichen Zwischenprodukte ebenfalls zu Kohlendioxid umgesetzt.

Nicht alle methanotrophen Bakterien besitzen die Fihigkeit der Expression von sMMO.
Deshalb befassen sich weitere Studien mit die Isolation von methanotrophen Bakterien, die
sMMO exprimieren kénnen (KOH et al. 1993). Koh und Mitarbeiter isolierten aus einer mit
TCE kontaminierten Gegend ein methanotrophes Bacterium. Es wurde als Methylomonas
methanica 68-1, ein Typ I Methanotroph, klassifiziert. Die Untersuchungen ergaben eine ho-
here SMMO Aktivitat als bei Methylosinus trichosporium OB3b. Mittels Genanalyse wurden
Ahnlichkeiten zwischen beiden Enzymen festgestellt, die die Autoren auf evolutionire Dif-
ferenzierungen zuriickfithren.

Eine andere Méglichkeit fiir die sMMO-abhingige Biodegradation ist der Einsatz von Mu-
tanten. In einer Arbeit von Phelps und Mitarbeitern (PHELPS et al. 1992) wird eine Methode
beschrieben, mit der Mutanten von Methylosinus trichosporium OB3b isoliert werden konnen.
Diese Mutante kann Kupfer nicht verstoffwechseln und hat damit nicht die Fahigkeit, pMMO
zu bilden, sie exprimiert nur sMMO. Zur Selektion wird Dichlormethan in Gegenwart von
Kupfer im Medium verwendet. Es konnen nur die Mutanten durch sMMO Expression und
damit Inaktivierung des Dichlormethans iiberleben. Die pMMO exprimierenden Zellen werden
durch das Dichlormethan abgetétet. Dieses Verfahren wurde patentiert (GEORGIOU et al.
1992).
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Ende der achtziger Jahre wurden die Arbeiten zu Sanierungen von kontaminierten Aquiferen
intensiviert. Innerhalb eines groBen Forschungsvorhabens in den USA, welches von 1987 bis
1992 durchgefiihrt wurde, sollte die Reinigung von kontaminiertem Abwasser mittels aerober
Bakterien, die Methan als Kohlenstoffquelle nutzen, untersucht werden. In der ersten Phase
wurde ein aerobes Festbettreaktorsystem entwickelt (JEWELL et al. 1990/PB91-167536). Das
Festbett wird durch einen stabilen methanotrophen Film gebildet. Eine Abbaukinetik fiir TCE
wurde ermittelt. Der Reaktor wurde als stabiles biologisches System charakterisiert. Die ma-
ximale Abbaurate war 800 mg TCE I'' d”, fiir die Saturationskonstante wurde 3 mg TCE I er-
mittelt. In der zweiten Phase wurde vor den aeroben Festbettreaktor ein anaerober Festbett-
reaktor geschaltet, der unter methanogenen Bedingungen arbeitet (JEWELL et al. 1990/PB92-
123645). So konnten Schadstoffe, welche nur unter anaeroben Bedingungen abbaubar sind
(zB. Tetrachlorethen), in der ersten anaeroben Stufe transformiert werden, um dann in der
zweiten aeroben Stufe abgebaut zu werden. Endprodukt der anaeroben Stufe war Vinylchlorid,
das in der aeroben Stufe vollstindig abgebaut wurde. Die Degradationsraten in der anaeroben
Stufe waren 100mal hoher als in der methanotrophen Stufe. In der letzten Phase des For-
schungsvorhabens wurden die Ergebnisse aus den beiden vorangegangenen Phasen validiert
und in einem Pilotversuch bestitigt (JEWELL et al. 1992). Die Abbauraten fiir TCE konnten
zwar standig erhoht werden, allerdings war die Effizienz immer kleiner 50%. Im Gegensatz
dazu war die Degradation von Vinylchlorid schnell und effizient (max. Abbaurate 180 mg g
VS d). PCE und TCE wurden unter anaeroben Bedingungen schnell zu DCE und VC
dechloriert. Das System wurde erfolgreich fiir die Reinigung von Abwasser, Beseitigung von
CKW und Entfernung von Stickstoff und Phosphor, getestet.

Bei den bisher bekannten in-situ Versuchen wurde praktisch nur das Verfahren der Biostimula-
tion angewandt. Das bedeutet, es werden die autochthonen methanotrophen Bakterien durch
Injektion eines Methan-Luft-Gemischs aktiviert (SEMPRINI et al 1992, HENRY und
GRBIC-GALIC 1994). Gegebenenfalls werden auch Nihr- bzw. Spurensalzmedien
eingebracht. Ein solches Verfahren wurde bei Untersuchungen zur in-situ Sanierung von
CKW-kontaminiertem Boden und Grundwasser eingesetzt (HAZEN et al. 1992). Abb. 8 zeigt
schematisch das Versuchsfeld. Unvermeidlich ist ein Stripping-Effekt. Die ausgestrippten
Schadstoffe wurden hier durch eine katalytische Oxidation beseitigt. Dieses Verfahren wurde
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patentrechtlich geschiitzt (HAZEN und FLIERMANS 1994). Statt Methan ist auch Erdgas zur
Biostimulation der autochthonen Mikroorganismen verwendbar (HAZEN et al. 1997).

In-situ Bioremediation Co HCI
Catalyst
Injection point for

Compressor 2ir/methane
Compressed DIJ i Catalytdc Oxidizer

Contaminant
[Trichloroe:

Oxygen (O
Carbon Diaxide (CO;) Methane (CHy)

Abb. 8: Versuchsfeld der in-situ Sanierung von mit TCE kontaminiertem Boden (HAZEN et al. 1992)

Eine vor allem in den letzten Jahren weiterentwickelte Methode ist die Anwendung von metha-
notrophen Bakterien in Biofiltern bzw. als Biofilm. Beide Verfahren werden fiir on-site Sanie-
rungen verwendet. Erfolgreich getestet wurde ein Biofilter aus ruhenden Zellen von Methylo-
sinus trichosporium OB3b (TAYLOR et al. 1993). Nach Kultivierung der Zellen in einem 5 I-
Bioreaktor und Expression der sMMO wurden sie in Boden gegeben. Die Funktionsfihigkeit
des Biofilters ist von der Langlebigkeit der intrazelluliren sMMO abhdngig. Es wurden
Aussagen zur Halbwertzeit der sMMO gemacht: Im Vergleich zu einer Halbwertzeit von 3
Tagen beim Emnten der Zellen wihrend der logarithmischen Wachstumsphase (PARK et al.
1991) bzw. 6 Tagen beim Ernten wihrend der langsamen Wachstumsphase (PARK et al. 1991)
wurden bei der beschriebenen Methode Halbwertzeiten von 35 Tagen erreicht. In einer anderen
Studie wurden zwei verschiedene Bioreaktoren getestet. Ein Wirbelschichtreaktor mit
immobilisierten Zellen von Mgthylocystis sp. M und ein Hohlfasermembranreaktor mit der
selben Kultur wurden verglichen (OKADA et al. 1995). Die Biodegradation von TCE wurde
untersucht. Die Degradationseffizienz des Wirbelschichtreaktor lag bei 80-90%, die des Hohl-
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fasermembranreaktors bei 90-99%. Die Untersuchungen an dem Hohlfasermembranreaktor
wurden fortgesetzt. Es wurde ein Reaktor fiir die kontinuierliche Biodegradation von TCE
konstruiert (HASEGAWA et al. 1997). Ebenfalls ein Hohlfasermembranreaktor wurde bei
Untersuchungen des TCE-Abbaus mit Methylosinus trichosporium OB3b verwendet (AZIZ et
al. 1995). Kontaminiertes Wasser wurde durch die Fasern gepumpt, auBerhalb der Fasern zir-
kulierten Zellen der Mutante PP358 von Methylosinus trichosporium OB3b durch einen ex-
ternen Wachstumsreaktor (PHELPS et al. 1992). Bei den Versuchen wurden 80-99% des TCE
aus dem Wasser entfernt, wovon ca. 75% degradiert wurden.

Eine Arbeit von kanadischen Wissenschaftlern (TARTAKOVSKY et al.1998) beschaftigt sich
mit einer Methode der Coimmobilisierung von methanogenen und methanotrophen Bakterien
fiir die Biodegradation von chlorierten Kohlenwasserstoffen. Zwei aerob/anaerob Bioreaktoren
wurden eingesetzt. In dem einen i(eaktor war Anaerob-Schlamm zusammen mt Methylosinus
sporium immobilisiert in Chitosan, in dem zweiten nur Anaerob-Schlamm in Chitosan. Die
Biodegradation von PCE wurde untersucht. Ohne Zugabe von PCE vermehrten sich stark die
sMMO-negativen methanotrophen Arten. Bei Zugabe von PCE nahm die Zahl der sMMO-po-
sitiven Bakterien betrachtlich zu. Bei dem kombinierten System betrug die Dechlorierungs-
effizienz 88%, wihrend die Dechlorierungseffizienz im System ohne sMMO-positive Bakterien
nur bei 40% lag.

Die Biodegradation mit immobilisierten methanotrophen Bakterien bzw. mit Zellriickhaltung

stellen ein vielversprechendes Verfahren fiir eine kontinuierliche Degradation dar.

Aus der zahlreichen bisher zum Thema “Dehalogenierung mit methanotrophen

Mikroorganismen™ veroffentlichten Literatur 145t sich zusammenfassend ableiten:

» Die prinzipielle Eigenschaft des Schliisselenzyms Methanmonooxygenase zur oxidativen
Dehalogenierung 148t sich durch intakte Zellen von Rein- und Mischkulturen
methanotropher Bakterien nutzen.

e Bevorzugt untersuchte Substrate (Cosubstrate) sind unter praktischen Gesichtspunkten
halogenierte Ethane (Trichlor- oder Perchlorethen).

e Die Dehalogenierung verlauft iiber den intermedidren Schritt Trichlorepoxyethan.
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e Der loslichen MMO (sMMO) konnte die zentrale Rolle bei der Dehalogenierung
zugeschrieben werden. Diese kann jedoch nicht durch alle methanotrophen Bakterien
gebildet werden.

» Die aktuelle Kupferkonzentration beeinfluBt entscheidend die Bildung der sMMO auch bei
Bakterien, die prinzipiell dazu in der Lage sind (hohe Konzentrationen hemmern)

o Praktische Untersuchungen zur Dehalogenierung insbesondere an TCE und PCE sind
sowohl in Bioreaktoren mit suspendierten methanotrophen Rein- und Mischkulturen als
auch mit fixierten Zelle;'l beschrieben.

¢ In situ-Versuche sind durch die Stimulation autochthoner Bakterien bekannt geworden.

Die Verwendung von Methan als Substrat und die cometabolische Umsetzung der

halogenierten kurzkettigen Kohlenwasserstoffe ist unter praxisrelevanten Aspekten

vielversprechend, da sich insbesondere flir in situ-Sanierungen als auch bei pump-and-treat-

Verfahren okonomische Verfahrensvarianten zur Sanierung von Chlorkohlenwasserstoff-

kontaminierten Grundwﬁssern entwickeln lassen.

Trotz der vielversprechenden Ergebnisse einzelner Forschergruppen hat sich das Verfahren

bisher in der Praxis nur bedingt durchsetzen kénnen.

Als Erklarung dafiir kann herangezogen werden:

o Nicht in jedem Fall waren in situ-Sanierungsansétze erfolgreich. Eine Systematik bei den
positiven oder negatoven Ergebnissen war nicht zu erkennen.

o Das Sanierungsergebnis war nicht ausreichend und nicht den jeweiligen gesetzlichen
Vorgaben geniigend.

o Die Handhabung des in Mischung mit Luftsauerstoff explosiven Methans ist technisch nicht

einfach oder bei bestimmten Schadensfillen nicht realisierbar (Bebauung).

Aus der Kenntnis der Literatur, den praktischen Erfahrungen der Arbeitsgruppe

“methanotrophe Bakterien” des UFZ und der internationalen Kooperation lieBen sich Griinde

fiir die wechselnde Erfolgsrate praktischer Sanierungen ableiten:

« Die spezifischen mikrobiologischen Anforderungen an die Kultivierung methanotropher
Bakterien wurden nicht oder ungeniigend beachtet und das biologische System als “black

box” behandelt.
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Die Kinetik der Dehalogenierung im Zusammenhang mit der Besonderheit der
Methanutilisation als komplexes System von Oxidation und Cooxidation somit von Substrat
und Cosubstrat (meistens in der Literatur falsch betrachtet mit Methan als Cosubstrat), mit
eines Konkurrenz um die beiden Substrate, jedoch auch deren teilweise Inhibierungseffekte,
wurde nicht beachtet und genutzt.

Die vor einem Sanierungsbeginn prinzipiell zu treffende Entscheidung iiber den Einsatz der
Methode muB standortbezogen sowohl geogene (z.B. Kupferkonzentration) als auch
mikrobielle Aspekte (Konnen die autochthonen methanotrophen Bakterien tberhaupt

sMMO bilden?) mit in die Betrachtung einbeziehen, was meistens nicht geschehen ist.

Um die Dehalogenierung von kurzkettigen Chlorkohlenwasserstoffen durch methanotrophe

Bakterien naturwissenschaftlich besser zu durchdringen und daraus fiir praktische Sanierungen

SchluBfolgerungen zu ziehen, lassen sich folgende Fragenkomplexe ableiten:

Gibt es einen Zusammenhang zwischen Wachstumskinetik auf dem Substrat Methan, dessen
Konzentration sowie der Konzentration des Cosubstrats CKW?

LaBt sich die komplexe Oxidation-Cooxidationsbeziechung durch die Betrachtung der
Kinetik optimieren und sind diese Erkenntnisse praxisrelevant fir einen technischen Prozess
oder eine in situ Sanierung?

Spielt die nicht-Methan-utilisierende Begleitflora eine Rolle bei der Utilisation des CKW?
Wie beeinfluBt die Inhibierung der sMMO-Ausbildung durch standortspezifische

Bedingungen (z.B. Kupferkonzentration) die gewiinschte Reaktion bei in situ Prozessen?
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1.3. Ziel der Arbeit

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit erfolgte eine Konzentration auf die kinetischen Fragen des
Wachstums von methanotrophen Bakterien, wobei insbesondere die Betrachtung Substrat -
Cosubstrat eine wesentliche Rolle spielte. Diese erfolgte in bislang publizierten Arbeiten noch
nicht in der strengen Trennung Substrat = Methan, Cosubstrat = CKW. Die teilweise in der
Literatur falsche Betrachtung ‘hatte wesentliche Auswirkung auf die praktische Nutzung und
dirfte eine der moglichen Erklarungen firr Nichtreproduzierbarkeiten oder MiBerfolge der
Sanierungsverfahren mit methanotrophen Bakterien sein.

Die Anwendung der kinetischen Bestimmungen sollte in einem Verfahrensvorschlag erfolgen,
dessen Grundlagen zu erarbeiten sind.

Zur Loésung dieser Zielstellung wurde folgender Weg gewihlt. Durch gezieltes Screening
methanotropher Stimme sollen Reinkulturen mit hohem Degradationspotential selektiert
werden. Wachstum und sMMO-Expression sollen in Abhingigkeit von den Milieubedingungen
optimiert werden. Dabei soll auch die Aktivitat der sMMO in verschiedenen Wachstumsphasen
der Bakterien bestimmt werden.

Fiir die Biodegradation von TCE sollen verschiedene Apparaturen erprobt werden. Es werden
sowohl ruhende als auch stromende Medien und verschiedene MaBstdbe untersucht. Fiir diese
Apparaturen sind optimale Methanversorgungsmoglichkeiten zu finden. Bei Degradations-
versuchen mit unterschiedlicher Parameter wird die Kinetik des TCE-Abbaus bestimmt,
Kohlenstoff- und Chloridbilanz sind dabei zu erstellen.

Zur Biodegradation von TCE werden auBer Zellsuspensionen auch immobilisierte Zellen
methanotropher Bakterien eingesetzt. Beide Verfahren sind zu vergleichen. Weiterhin sind
MaBnahmen zur Erhohung der Effizienz der Biodegradation, wie z.B. ein zyklischer Wechsel

zwischen Abbau und sMMO-Regenerierung, zu erproben.
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2. Materialien und Methoden

2.1. Mikroorganismen und Kultivierungsbhedingungen

Die verwendeten Stimme sind Isolate der Sektion Sanierungsforschung des Umwelt-
forschungszentrums Leipzig-Halle GmbH. Die Aufbewahrung der Reinkulturen erfolgte auf
Platten im Kithlschrank bei 8°C. AuBlerdem wurden Tiefkithlkonserven von allen Stimmen bei
-85°C eingelagert.

Die Kultivierung der Bakterien fiir die Abbauversuche erfolgte steril in einem Volumen von
100 ml in 1 Liter Erlenmeyerkolben mit speziellen Aufsitzen zur sterilen Begasung mit Methan
und in einem Kleinfermentorsystem mit einem Arbeitsvolumen von 300 ml bzw. in einem Fer-
mentor mit 4 1 Arbeitsvolumen der Firma Braun Biotech. Als Kultivierungsmedium wurde ein
kupferarmes Nitratsalzmedium NMS Cu-frei (HIGGINS et al. 1981) folgender Zusammen-
setzung verwendet: NaNO: 850 mg I™; K580, 170 mg I; MgSO, - 7H,0 37 mg I'; CaCl, -
2H,0 70 mg I''; KH,PO, 530 mg I''; Na,HPO, 860 mg I''; ZnSO, - 7H,0 0,574 mg I''; MnSO,
- TH,O 0,446 mg I'; H;BO; 0,124 mg I''; NaMoO, - 2H,0 0,096 mg I"'; CoCl, - 6H;0 0,096
mg I'; KI 0,166 mg I''; FeSO, - 7H0 11,2 mg I'; HS0, (1 mM) 1 ml I, AuBerdem wurde
ein kupferarmes Ammoniumsalzmedium AN-NMS Cu-frei gleicher Zusammensetzung,
lediglich NaNO; wurde durch (NH,),SO, ersetzt, eingesetzt. Die Kultivierungstemperatur
betrug 30°C, der pH 6,7. Die Erlenmeyerkolben wurden mit 30 vol% und die Fermentoren mit
20vol% Methan in Luft begast.

Alle Untersuchungen wurden mit intakten Zellen der entsprechenden Stimme durchgefiihrt.

2.2. Beschreibung der Versuche / Apparaturen

Die Abbauversuche wurden unsteril in Glasréhrchen, in einer Saulenapparatur und in einem
Wirbelschichtreaktor durchgefiihrt. Die Glasréhrchen haben ein Volumen von 22 ml und waren
mit 10 ml Kulturfliissigkeit gefiillt. Sie wurden gasdicht mit Aluminiumkappen und teflon-
beschichteten Septen verschlossen, um ein Entweichen der CKW auf Grund ihrer Fliichtigkeit
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zu verhindern. Die Rohrchenversuche wurden als Versuchsserien durchgefiihrt. In zeitlichen
Abstinden wurden Réhrchen entnommen und der Abbau durch Einfrieren abgebrochen.

Abb. 9 zeigt das Schema der Saulenapparatur. Die Apparatur besteht aus zwei Glassaulen. Die
Begasungssdule (2) enthélt 1 1 Bakteriensuspension, die durch eine Taumelkolbenpumpe (4,
Fa. QVC) in die Fiillkorpersaule (1) gepumpt wird. Die Fiillkérper sind Raschigringe mit einem
Durchmesser und einer Lange von 5 mm; sie werden von oben mit der Bakteriensuspension
berieselt. Die durchgelaufene Suspension wird in die Begasungssiule zuriickgefiihrt. Der
Gasraum iiber der Bakteriensuspension in der Begasungssédule dient als Gasreservoir. Dieser
Gasraum wird mit einem definiertem Methan-Luft-Gemisch gefiillt. Uber die Mass-Flow-
Controller (5, 6, Fa. Bronkhorst) wird das Methan-Luft Verhéltnis eingestelit.

&

T
5 S
Luft ]
1
— -
> . -~
. ) | L
>k kT
Methan 2 :
Y 9

Abb. 9: Saulenapparatur

Im ZufluB und im AbfluB der Fiillkérpersaule sind MeBstellen (3) zur pH-Messung angebracht.
Beide Siulen sind durch einen Doppelmantel temperierbar.

Neben den Versuchen mit Bakteriensuspensionen wurden Versuche mit immobilisierten
methanotrophen Bakterien durchgefiihrt. Die Immobilisierung wurde dankenswerterweise

durch die Bundesforschungsanstalt fiir Landwirtschaft, Institut flir Technologie in Braun-
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schweig durchgefiihrt. Kultivierung und Abbauversuche mit dem Immobilisat wurden in einem
Wirbelschichtreaktor mit 100 ml Arbeitsvolumen durchgefiihrt (Abb. 10). Der Wirbel-
schichtreaktor (1) ist durch einen Doppelmantel temperierbar. Das Wachstum und die
Expression von sMMO im Immobilisierungsmaterial wurde bei 30°C und einer Durchfluf3-
begasung mit 50vol% Methan in Luft erreicht. Vor Beginn der Abbauversuche erfolgte die
Begasung des Wirbelschichtreaktors mit einem Gemisch von 5-20vol% Methan in Luft, Die
Einstellung der Begasungsverhaltnisse wurde mittels Mass-Flow-Controller (3, Fa.
Bronkhorst) realisiert. AnschlieBend wurde die DurchfluBbegasung beendet, das System -
geschlossen und mit Hilfe einer Gaspumpe (2, Taumelkolbenpumpe der Fa. QVC) der
Kopfraum des Reaktors rezirkuliert. Uber Septen im Kopfraum konnten dann TCE zugesetzt

und Proben der Kulturfliissigkeit entnommen werden.

Abb. 10: Wirbelschichtreaktor
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2.3. Mef3- und Analyseverfahren

2.3.1. Bestimmung der Biomassekonzentration

Die Konzentration der Biomasse wihrend des Bakterienwachstums und wihrend der Abbau-
versuche wurde spektrofotometrisch mit einem Spekol 11 (Fa. Carl Zeiss Jena) bei einer Wel-
lenldange von 600 nm ermittelt. Aus der gemessenen optischen Dichte wurde mittels einer Eich-

kurve die Konzentration der Biomassetrockensubstanz errechnet.

2.3.2. Lichtmikroskopische Untersuchungen

Lichtmikroskopische Untersuchungen wurden zwecks Kontrolle der Reinheit der verschiede-
nen Stdmme sowie zur Einschétzung ihres physiologische Zustands durchgefiihrt. Dazu wurde
ein Lichtmikroskop Optiphot-2 der Fa. Nikon und ein Binokular Nikon SMZ-2T verwendet.
Fotos wurden mit dem Bildauswertungssystem Lucia M (Fa. LIM s.r.0., Tschechische Repu-

blik) aufgenommen.

2.3.3. Elektronenmikroskopische Untersuchungen

Die elektronenmikroskopischen Aufnahmen wurden an der Universitit Leipzig angefertigt. Die
Zellen der =zu untersuchenden Stimme (geerntet am Ende der logarithmischen
Wachstumsphase) wurden nach zwei Waschschritten (25 mM Na-Phosphatpuffer, pH 7,0) in
3% Glutardialdehyd (in Na-Phosphatpuffer, 50 mM, pH 7.,4) tber Nacht vorfixiert. Nach
viermaligem Spiilen der Proben (in Na-Phosphatpuffer, 100 mM, pH 7,4, je 45 min) erfolgte
die Fixierung mittels Osmiumtetroxid (1 % OsO; in Na-Phosphatpuffer, 50 mM, pH 7,4, fiir 45
min). AnschlieBend wurden die Proben dreimal gewaschen (in Na-Phosphatpuffer, 50 mM, pH
7,4, je 45 min) und mittels steigender Ethanolkonzentration (30 %, 50 %, 70 %, 90 %, 100 %,
je 45 min) entwassert. AnsclieBend erfolgte eine Blockkontrastierung (1% Phosphor-

wolframsdure und 0,5% Uranylacetat in 70% Ethanol) und schrittweise Uberfiihrung in das
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Einbettungsmedium  (DURCUPAN). Die  mittels  Ultramikrotom  hergestellten
Ultradinnschnitte wurden danach schnittkontrastiert (1,33 g Bleinitrat, 1,76 g Natriumcitrat, 8
ml 1 M NaOH auf 50 ml aqua bidest.) und im Elektronenmikroskop (EM 900, Carl Zeiss,
Oberkochen, BRD) betrachtet.

2.3 .4. Bestimmung der Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit

Die Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit als MaB3 der Aktivitit der methanotrophen Kultur
wurde mittels einer Sauerstoffauszehrzelle (Abb. 12, Fa. Biolytik) mit einem Volumen von 2
ml bestimmt. Die auf Versuchstemperatur temperierte Auszehrzelle wird mit ebenfalls tempe-
rierter Pufferlosung gefiillt. Es werden 100 pl der zu vermessenden Bakteriensuspension in die
Auszehrzelle eingespritzt. Uber 2 Minuten wird die Sauerstoffauszehrung und damit die endo-
gene Stoffwechselaktivitit gemessen. AnschlieBend werden 200 ul einer ebenfalls temperierten
und methangesittigten Pufferldosung eingespritzt. Wiederum wird die Sauerstoffauszehrung
uber 2 Minuten verfolgt. Ein Referenzwert (Ag), welcher der vollstindigen Sauerstoffzehrung

entspricht, wird durch Einspritzen von 100 pl gesittigter Natriumsulfitlésung bestimmt.

Gegenkathete 2 Gegenkathete 1

2 Minuten

methangesittigte Pufferlosung
eingespritzt

Ankatheten

2 Minuten

Probe eingespritzt

Abb. 11: Auswertung eines Schreiberausdrucks der Sauerstoffauszehrzelle
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Die Auswertung des Schreiberausdrucks erfolgte entsprechend der in Abb. 11 dargestellten
Zeichnung. Aus beiden Gegenkatheten wird jeweils eine Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit
nach folgender Formel errechnet:
Co, A

To, = m
Toz ... Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit [pmol O,/mg BTS - min)]
X ... Konzentration der Biomasse [mg 1]
Coz ...Sauerstoffsittigungskonzentration bei der entsprechenden Temperatur [umol I'']
A ... Gegenkathete 1 bzw. 2 [mm]
Ay ... Gegenkathete bei vollstindiger Sauerstoffzehrung [mm]
Die erste Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit ist ein Mall fir die Summe der endogenen
Stoffivechselaktivititen der Zelle, die zweite Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit stellt ein

Mab fiir die Summe der methanabhingigen oxidativen Aktivitdten der Zelle dar.

1
Magnefruehrer\ /2 ml  Analysenraum
>
K <+ Doppelmantel
pO2-Elektrod i
| —~—Teflonmembran

Abb. 12: Darstellung der Sauerstoffauszehrzelle (Fa. Biolytik)
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2.3.5. Bestimmung der sMMO-Aktivitit

Die Bestimmung der sMMO-Aktivitit erfolgt indirekt iiber die Naphtholbildungsrate (nmol
Naphthol gebildet pro mg Biomassetrockensubstranz und Stunde) bei der Oxidation von
Naphthalin zu Naphthol. Diese Methode ist selektiv fiir die sSMMO.

Die Bestimmung der sMMO-Aktivitat auf Platten wurde entsprechend einer Arbeit von
Graham durchgefithrt (GRAHAM et al. 1992). Nach Inkubierung der Platten mit Naphthalin-
kristallen bei 30°C, werden die Platten mit o-Dinanisidinlésung (5 mg mI™) bespriiht. Kolonien,
die sMMO exprimieren, farben sich rot.

Zur Bestimmung der sMMO-Aktivitat in Flussigkulturen wurde die bei Bowman (BOWMAN
und SAYLER 1994) beschreibende Methode verwendet. Dazu wird 1 ml Fliissigkultur
zusammen mit 1 ml geséttigter Naphthalinlosung bei 30°C eine Stunde inkubiert. Anschliefend
werden 100 pl einer 0,2 %igen o-Dianisidinlésung zugegeben und spektrofotometrisch bei 525
nm vermessen. Die sMMO-Aktivitdt wird anhand folgender Formel berechnet:

Extinktiong,s, .
38000nmol” cm™ - Kiivettenstirke[cm]- 1h- BTS[mgl™ ]

sMMO- Aktivititinmolmg™ h™]=

2.3.6. TCE-Analytik

Es wurden zwei Methoden der Probenvorbereitung fiir die TCE-Analytik getestet: die
Festphasenmikroextraktion (Solid Phase Micro Extraction - SPME) und die Headspace-
Analytik.

2.3.6.1. Festphasenmikroextraktion

Die Festphasenmikroextraktion ist eine Methode, die sich erst in den letzten Jahren
durchgesetzt hat. In Abb. 13 ist die SPME-Methode schematisch dargestellt. Die Extraktion
mittels SPME ist eine variable Methode, die sich auch fiir die Analyse natiirlicher Proben

eignet.
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Fir den Nachweis der leicht-fliichtigen chlorierten Kohlenwasser-stoffe wurde eine Mikrofaser
mit 100 um Polydimethylsiloxan in einem SPME-Halter verwendet (beides von Sulpeco). Es
wurde ein Gaschromatograph HP 5890/2 mit einem ECD (Hewlett Packard) eingesetzt. Als
Trennséule wurde auch hier eine Siule SPB-5, 30 m x 0,32 mm, Filmdicke 0,25 um benutzt.
Das Temperaturprogramm war das gleiche wie bei der Headspace-Analytik.

=

SPME-Spritze mit |
Halter fiir Faser |

O 1

| Probengefa ] ’—\

[Nadel mit
- expositionierter
|-“ SPME-Faser

Abb. 13: SPME-Methode

Wihrend der Probenvorbereitung wurde die Faser 10 Minuten der Probe in einem mit Teflon-
septum verschlossenen GefdB ausgesetzt. Die zu analysierende Probe wurde bei 600 U min”
gerithrt. AnschlieBend wurde die Nadel der SPME-Spritze in den Injektor des
Chromatographen eingestochen. Die extrahierten Substanzen wurden dann von der Faser

desorbiert. Dafiir verblieb die Faser fiir 2 Minuten bei einer Temperatur von 260°C im Injektor
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des Gaschromatographen. Diese Bedingungen miissen bei allen Analysen eingehalten werden,

um reproduzierbare Ergebnisse zu erhalten.
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Abb. 14: Abhangigkeit der Peakfliche von der Optischen Dichte (A = 600 nm)

Um diese Methode fiir Analysen in Proben zu verwenden, die Mikroorganismen enthalten, muf3
gepriift werden, ob diese das Extraktionsverhalten der Mikrofaser beeinflussen. Das wurde
untersucht, indem Proben mit immer der gleichen definierten TCE-Konzentration und
unterschiedlichen Mikroorganismenkonzentrationen getestet wurden. Die Konzentration der
Mikroorganismen ist als optischen Dichte bei einer Wellenlinge von 600 nm dargestellt. Abb.
14 zeigt das Ergebnis dieser Untersuchung. Es ist zu erkennen, daB die Anwesenheit von
Mikroorganismen auch bei etwa 500 mg I Biomassetrockensubstanz (optische Dichte 1,2) im

untersuchten Konzentrationsbereich keinen EinfluB3 auf die Analysenergebnisse hat.
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2.3.6.2. Headspace-Analytik

Die im Versuchsverlauf genommenen Proben wurden durch sofortiges Einfrieren und
Aufbewahren bei -18°C konserviert. Die Bestimmung der TCE-Konzentration in der
Kulturfliissigkeit wurde mit einem Gaschromatograph (Hewlett-Packard HP 6890), der mit
einem Headspace-Autosampler (Hewlett-Packard HP 7694) gekoppelt war, durchgefiihrt. Der
Gaschromatograph war mit einem Splitt/Splittless-Injektor, einer Kapillarsaule (HP-624,
30mx 0,25 mm x 1,4 pm).und einem Elektroneneinfangdetektor (ECD) ausgestattet.
Folgende Analysebedingungen wurden verwendet:

Headspace-Autosampler:

— Rohrchentemperatur: 70°C

|

Nadeltemperatur: 80°C

Transferleitungstemperatur: 90°C

Gleichgewichtseinstellungszeit: 30 min

Gaschromatograph:

— Trégergas: Helium

Injektortemperatur: 250°C

|

Splitt: unterschiedlich, abhingig von der TCE-Konzentration
Ofentemperatur: 100°C (1 min) = 30°C/min = 150°C (2,33 min)

Detektortemperatur: 300°C

2.3.7. Chloridbestimmung

Zur Bestimmung der Chloridkonzentration im  Kulturmedium  wurden ein
spektrofotometrischer Kiivettentest (Fa. Dr. Lange GmbH, MeBbereich: 1-70 mg 1", Fehler:
3%) und eine Chloridelektrode (Fa. WIW, MeBbereich: 2-35000 mg I, Fehler: 2%)

eingesetzt. Fiir die spektrofotometrische Analyse muBte bakterienfreie Suspension verwendet
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werden. Dazu wurde die Bakteriensuspension mit 10000 U min” zentrifugiert. Fiir die

Bestimmung mittels Chloridelektrode war ein Zentrifugieren nicht notwendig.

2.3.8. Gaskonzentrationsbestimmung

Sowohl die Methan- als auch die Kohlendioxidkonzentration wurde in gasformigen Proben, die
mittels einer gasdichten Spritze genommen wurden, bestimmt. Die Probenvolumina betrugen
250 pl. Die Analysen wurden mit einem GC (Hewlett-Packard HP6890), ausgestattet mit einer
Schaltung von zwei Gepacktsiulen (Sdule 1: HP19096C-010, Fiillung Porapak Q, 80/100
Mesh; Saule 2: HP19001A-MA?2, Fiillung Molecular Sieve 5A, 60/80 Mesh) und einem
Wirmeleitfahigkeitsdetektor, durchgefiihrt. Séule 2 ist zwischen Siule 1 und Detektor
installiert. Mittels eines pneumatischen Ventils kann Siule 2 ein- bzw. ausgeblendet werden.
Mit Szule 1 ist die Trennung von Stickstoff und Sauerstoff aus der Luft nicht méglich, deshalb
wird vor Erscheinen des Gesamtpeaks (N2 + O,) die Siule 2 zwischengeschaltet, welche die
Trennung von Stickstoff und Sauerstoff realisiert. Abb. 15 zeigt ein Beispielchromatogramm.

Folgende Analysebedingungen waren eingestellt:

Tréagergas: Helium

Injektortemperatur; 250°C
Ofentemperatur: 40°C (0) = 10°C/min = 100°C (1 min) = 5°C/min = 120°C (0)

Detektortemperatur: 250°C

Zur Kalibrierung wurden Eichgase der Fa. AGA verwendet.
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Abb. 15: Gastrennung mittels Kombination von gepackten Sdulen

2.3.9. Kupferkonzentration

Die Kupferkonzentration im Kulturmedium wurde ebenfalls spektrofotometrisch mit einem
Kiivettentest der Fa. Dr. Lange GmbH bestimmt. Die Proben wurden zuvor bei 10000 U min™

zentrifugiert. Die Bestimmung erfolgte im Bereich von 0,01-8,00 mg I

2.3.10. Nitrat- und Phophatkonzentration

Die Nitrat- und Phophatkonzentration wurden in als Nitratstickstoff- bzw. ortho-Phosphat-
Phosphorkonzentration bestimmt. Dazu wurden ebenfalls Kiivettentests (Fa. Dr. Lange GmbH)
verwendet. Die Nitratstickstoffkonzentration wurde im Bereich 0,23-35,00 mg 1" und die

Phosphat-Phosphorkonzentration im Bereich 0,15-20,00 mg I bestimmt.
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2.3.11. Chemischer Sauerstoffbedarf (CSB)

Der CSB als MaB fiir den Sauerstoffverbrauch bei der Verbrennung des organischen
Kohlenstoffs in der Kultursuspension wurde nach Zentrifugieren der Proben bei 10000 U min™
auch mittels eines Kiivettentests (Fa. Dr. Lange GmbH) bestimmt. Der Bereich fiir den CSB
lag bei 15-10000 mg 1.

2.4. Genetische Methoden

2.4.1. Detektion der mmoX- und mmoY-Gene

Mittelpunkt der Methoden ist die Polymerase-Ketten-Reaktion (PCR), bei der bestimmte
Sequenzen der DNA exprimentell amplifiziert werden und durch gelelektrophoretische
Auftrennung nachgewiesen werden. Es wurden Primersets verwendet, die am Biotechnology
Research Institute (BRI) in Montreal (Kanada) entwickelt wurden (ROGGE 1996). Diese
basieren auf Gensequenzen der Hydroxylasekomponente der sMMO von Methylococcus
capsulatus (Bath). Primerset mmoX1+2 ist von dem mmX-Gen, das die alpha-Untereinheit
kodiert und Primerset mmoY1+2 von dem mmoY-Gen, das die beta-Untereinheit kodiert,
abgeleitet.

Nukleotidsequenzen der sMMO-spezifischen Primer:

mmoX1: 5’-CGGTCCGCTGTGGAAGGGCATGAAGCGCGT-3’

mmoX2: 5’-GGCTCGACCTTGAACTTGGAGCCATACTCG-3’

mmoY1: 5’-CGAGACCACGGAGCTGCGCACCGTCGACTG-3’

mmoY2: 5’-CGGCCTTCGGCACCGCTGTGGACTCGTCGA-3’

2.4.2. Random Amplifizierte Polymorphe DNA (RAPD) PCR

Diese Methode dient zur Differenzierung neu isolierter Stimme. Durch Verwendung von

Zufallsprimern (RAPD-PCR) ist es moglich, ohne Kenntnis der DNA-Sequenzen der
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unterschiedlichen Kulturen, genetische Fingerprints zu erhalten, die eine stammspezifische
Differenzierung und Zuordnung ermoglichen (ROGGE 1996). AuBerdem ist diese Methode
geeignet, die Identitit eines Stammes nachzuweisen. Fur die RAPD-PCR wurde der Primer
0940-12 CM3 verwendet. Dieser Primer hatte folgende Nukleotidsequenz:

ACGCGCCCTC.
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3. Ergebnisse

3.1. Screening und Isolation von methanotrophen Bakterien

Die interne Stammsammlung der AG Methanotrophe Bakterien des UFZ-Umwelt-
forschungszentrums Leipzig-Halle GmbH enthélt diverse eigene Isolate methanotropher
Bakterien aus unterschiedlichen Quellen. Eine Auswahl von 15 Stimmen wurden hinsichtlich

ihrer Fahigkeit zur Expression von sMMO untersucht.

Tab. 5: Verzeichnis vorhandener und isolierter Stimme

Bezeichnung Quelle Naphthalin- sMMO Gen
Methode mmoX  mmoY
sMMO

FI20 Fermentationsprozel3 + + -

15.02.95

GB 4 StraBenstaub - - .

GB 21 StraBenstaub - - -

GB 25 StraBenstaub - - -

GB 130 StraBenstaub - - -

FI DIKO Fermentationsprozef3 + + +

Febr. 95
FI311 Fermentationsprozef3 - - -
Nov. 94

WI1l Abwasser + + -

WI 12 Abwasser + + =

WI 13 Abwasser + + =

WI 14 Giille + + -

WI 15 Giille + + -

7 ROGGE 1996
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In Tabelle 5 sind diese Stimme und die Ergebnisse der Untersuchungen zusammengefaft.
Mittels der Naphthalin-Methode wurde die momentane Expression von sMMO wihrend der
Kultivierung verfolgt. Die Detektion des mmoX- bzw. mmoY-Gens beweist die generelle
Fahigkeit des Stammes zur Expression von sMMO auf genetischer Ebene (Abb. 16). Zwischen
Nachweis der sMMO mittels Naphthalin-Methode und Nachweis des mmoX-Gens besteht eine
Ubereinstimmung. Die genetische Differenzierung der Stimme wurde mittels RAPD-PCR
(Random Amplifizierte Polymorphe DNA) vorgenommen (ROGGE 1996).

Abb. 16: Elektrophoretische Analyse der PCR-amplifizierten Produkte von Reinkulturen mit Primer
mmoX1 bzw. mmoX2 (ROGGE 1996)

Mittels RAPD-PCR wurden die Produkte, die mit dem Primer 0940-12 CM3 gewonnen

wurden, elektrophoretisch analysiert. Wie aus Abb. 17 ersichtlich, zeigen die genetischen

Fingerprints eine Identitit der Stamme WI 12 mit WI 13 und WI 14 mit WI 15.
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Abb. 17: RAPD-PCR-Profil von Reinkulturen mit dem Primer 0940-12 CM3: ACG CGC CCT C
(ROGGE 1996)

3.1.1. Wachstum von ausgewahlten sMMO-positiven Stimmen

Mit den fiinf sMMO-positiven Reinkulturen wurden weitergehende Versuche unternommen.
Das Wachstum der Isolate WI 11 und WI 13 auf AN-NMS kupferfrei und das Wachstum der
Isolate WI 14, FI DIKO und FI 20 auf NMS kupferfrei wurden verglichen. Die
Wachstumsversuche wurden in  Schiittelkolben iiber 27 Stunden mit einer
Anfangsbiomassekonzentration von 30 mg I" bei 30°C (WI 11, 13, 14, FI 20) bzw. 38°C (FI
DIKO) durchgefiihrt. Die maximalen Wachstumsgeschwindigkeiten wurden fiir jeden Stamm
errechnet.

Die Abb. 18-22 zeigen das Wachstum der Isolate bei gleichzeitiger Betrachtung der sMMO-
Aktivitat wihrend der Wachstumsphasen.
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Abb. 18: Wachstum und sMMO-Aktivitit von WI 11
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Abb. 19: Wachstum und sMMO-Aktivitat von WI 13
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Abb. 21: Wachstum und sMMO-Aktivitit von FI DIKO
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Abb. 22: Wachstum und sMMO-Aktivitit von FI 20

In Tabelle 6 sind die maximale Wachstumsgeschwindigkeit und die maximalen sMMO-
Aktivitdten dargestellt. Fiir die weiteren Arbeiten wurde das Isolat WI 14 ausgewihit, da es
mit einer maximalen Wachstumsgeschwindigkeit von 0,067 h™ und einer sMMO-Aktivitit von

132,9 nmol mg™ h* die besten Voraussetzungen fiir ein hohes Degradationspotential besitzt.

Tab. 6: Maximale Wachstumsgeschwindigkeit und maximale sMMO-Aktivitit der untersuchten
sMMO-positiven Stimme

Isolat Maximale Wachstumsgeschwindigkeit pima (h™) | Maximal erreichbare sMMO-
Aktivitat (nmol mg™ h™")
WI 11 0,061 92,3
WI 13 0,048 112,1
WI 14 0,067 132,9
FI DIKO 0,068 28.8
FI120 0,043 173,2
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3.1.2. Charakterisierung und Wachstum des Isolats WI 14

Die Bestimmung dieses Stammes an der DSM - Deutsche Stammsammlung fiir
Mikroorganismen in Braunschweig ergab eine Zuordnung zur Art Methylocystis, so daB das
Isolat die Bezeichnung Methylocystis sp. GB 14 - DSM 12955 erhielt. Abb. 23 zeigt
elektronenmikroskopische Aufnahmen der intrazellularen Membranstruktur von Methylocystis
sp. GB 14 nach Wachstum auf NMS mit einer Kupferkonzentration von 0,1 uM. Die deutlich
zu erkennende Anordnung der-Membranen parallel zur cytoplasmatischen Membran ordnen

den Stamm eindeutig den Typ II methanotrophen Bakterien zu.

Abb. 23: Elektronenmikroskopische Aufnahmen der intrazelluliren Membranstruktur von
Methylocystis sp. GB 14 (gewachsen in Gegenwart ven 0,1 pM Cu®") (100.000fach).

Bei Kultivierung auf kupferarmen Medium werden die Membran abgebaut (Abb. 24)
(GROSSE 1998).
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Abb. 24: Elektronenmikroskopische Aufnahme der intrazelluliren Membranstruktur von Methylocystis
sp. GB 14 (in einem kupferarmen Medium kultiviert, 0,016 pM Cu*") (100.000fach).

Abb. 25: Phasenkontrastaufnahme von Methylocystis sp. GB 14 (1000fache VergroBerung)
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3.2. Umweltrelevante Einfliisse auf die sMMO-Aktivitit

3.2.1.Niedrige Umgebungstemperaturen

Einer der Haupteinflisse auf die sMMO und damit auf das Degradationspotential ist die
Umgebungstemperatur. Bei einem moglichen Einsatz von methanotrophen Bakterien in
naturlichen Habitaten, ist mit Temperaturen von 15°C oder weniger zu rechnen.
Enzymaktivititen sind stark temperaturabhingig. Versuche zur Ermittlung der
Temperaturabhéngigkeit der sMMO als Schliisselenzym bei der Biodegradation von CKW
mittels methanotropher Bakterien zeigten, daB3 bei einer Umgebungstemperatur von 12°C noch
26% der bei 25°C gemessenen Aktivitit vorhanden war. Abb. 26 =zeigt die
Temperaturabhingigkeit der maximalen Wachstumsgeschwindigkeit im Bereich 15-30°C und
der sMMO-Aktivitit im Bereich 12-25°C. Die Messungen wurden jeweils nach 24 h
Kultivierung in Schittelkolben durchgefiihrt.
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Abb. 26: Maximale Wachstumsgeschwindigkeit und sMMO-Aktivitit von Methylocystis sp. GB 14 bei

verschiedenen Temperaturen



3.2.2. Einflu3 der TCE-Konzentration

Aus der Literatur ist die toxische Wirkung des TCE bzw. von Abbauprodukten auf die Zellen
bekannt (LITTLE et al. 1988). Zur Ermittlung der toxischen Wirkung wurde die TCE-
Konzentration im Bereich von 0-100 mg I' variiert und die Sauerstoffverbrauchs-
geschwindigkeit bzw. sMMO-Aktivitdt der Kultur gemessen. Die Kultivierung fiir diese
Versuche erfolgte in Schiittelkolben. Die Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit wurde in der
Sauerstoffauszehrzelle, beschrieben in Punkt 2.3.4.) gemessen.. Die sMMO-Aktivitat wurde
entsprechend Punkt 2.3.5. ermittelt. Die Zellen waren jeweils analysenbedingt 4 Minuten bei
der Bestimmung der Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit und 60 Minuten bei Bestimmung
der sMMO-Aktivitat dem TCE ausgesetzt.

Abb. 27 zeigt die Ergebnisse dieser Versuche. Es ist ersichtlich, daB beide GroBen korrelieren.
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Abb. 27: Abhingigkeit der Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit und der sMMO-Aktivitit von
Methylocystis sp. GB 14 von der TCE-Konzentration
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Sowohl fiir die sMMO-Aktivitit, als auch fiir die Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit konnte
folgende, modifizierte Monod-Anpassung gefunden werden:

sMMO-Aktivitit:
G A Cree
=a, -
Ka + C.TCE
Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit:
r=r — Rmnx -CTCE
—'o
K, +c¢rep

In Tabelle 7 sind die errechneten Konstanten zusammengefalt.

Tab. 7: Errechnete Monod-Konstanten fiir sMMO-Aktivitat und Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit

ag, To Anaxs Repax K. Korrelationskoeffizient
Sauerstoffverbrauchs- 42,0047 25,4967 4,2596
geschwindigkeit pmol mg” min? | pmol mg” min’ mg1’ 0,967
SMMO-Aktivitat 2702714 195,4808 43629
nmol mg” b nmol mg™ h’! mg 1" 0,964

3.3. Abbau von Trichlorethen (TCE)
3.3.1. Bilanz des Abbaus

In mehreren Versuchen in mit Teflonseptum verschlossenen Réhrchen wurde der Abbau von
TCE verfolgt. Die Bilanzierung erfolgte tiber die Chlorid- und Kohlenstoffkonzentration in der
Bakteriensuspension. Unter Voraussetzung einer vollstindigen Dechlorierung des TCE wurde
aus der Abnahme der TCE-Konzentration die theoretische Zunahme der Chloridkonzentration
in der Bakteriensuspension berechnet. Da 80,95 % der molaren Masse von TCE Chlor ist,
wurde jeweils 80,95% des umgesetzten TCE als Zunahme des Chlorids angenommen. In
Abb. 28 und 29 sind die Verldufe der TCE-, der gemessenen und der berechneten
Chloridkonzentration tiber die Zeit dargestellt. Wie die Darstellung zeigt, ist nach 6 Stunden
das TCE bei einer Anfangskonzentration von 5 mg I” nahezu vollstindig abgebaut. Die
Differenz zwischen berechneter und gemessener Chloridkonzentration liegt im Fehlerbereich

der Analysenmethode. Damit kann eine mindestens 90%ige Dechlorierung nachgewiesen
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werden. Das zeigt ebenfalls die Bilanz der prozentualen Anteile von Chlor im TCE und Chlorid

in der Bakteriensuspension in Abb. 30.
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Abb. 30: Chloridbilanz (auf 100% normiert) fiir den TCE-Abbau mit dem Methylocystis sp. GB 14

Die Versuche wurden dann auf die in Punkt 2.2. beschrieben Saulenapparatur iibertragen. Zur
Emmittlung der Kinetik des Abbaus von TCE wurden zahlreiche Versuche durchgefithrt. Als
am geeignetsten erwies sich, die in Abb. 31 dargestellten Anpassungen fiir TCE und Chlorid.
Die Korrelationskoeffizienten von 0,996 fiir TCE und 0,979 fiir Chlorid beweisen die
Anwendbarkeit der verwendeten Anpassung fiir die Saulenversuche. Die berechnete Konstante
a entspricht der TCE-Abbaurate bzw. der Chlorid-Bildungsrate. Eine Chlorid-Bilanz bzw. der
Vergleich von gemessener und berechneter Chloridkonzentration war in der Sdulenapparatur
nicht moéglich, da durch die pH-Elektroden Chlorid freigesetzt wird, und es damit zur
Verfalschung der Chloridbestimmung kommt. Der in Abb. 32 und 33 dargestellte Versuch
wurde ohne pH-Messung durchgefiihrt.
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Abb. 31: Verlauf der TCE-Konzentration und der Chloridkonzentration bei Versuchen in der

Siulenapparatur

Verwendete Anpassungen:

a-t
c=c, +——
b+t
Anpassung fiir TCE:
=104 - 2k
59+t
r=0,996
Anpassung fiir Chlorid:
c=255+ 2831
2,7+t
r=0,979
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Die pH-Elektroden wurden aus dem System entfernt, so daf zusitzlich kein Chlorid freigesetzt
werden konnte. Bei diesem Versuch lag die Differenz zwischen berechneter und gemessener

Chloridkonzentration wieder im Fehlerbereich der Analysemethode.
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Abb. 34 u. 35: Verlauf von TCE-Konzentration, Methan in Kopfraum der Begasungssaule, pH und
Chloridkonzentration beim Abbau von TCE durch Methylocystis sp. GB 14 in der Saulenapparatur
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Bei den Saulenversuchen wurden die TCE-Konzentration, die Chloridkonzentration und die
Biomassetrockensubstanz durch Probennahme verfolgt. Zur Bestimmung der Methan-
konzentration im Kopfraum der Begasungssiule wurden Proben mit einer gasdichten Spritze
entnommen und am GC vermessen.

Nach 42 Stunden ist in der Séulenapparatur das TCE bei einer Anfangskonzentration von ca.
12 mg I zu 92% abgebaut (Abb. 34). Der Verlauf der Chloridkonzentration und der Verlauf
der pH-Abnahme (Abb. 35) beweisen die Biodegradation des TCE. Beim Wachstum des
Stammes Methylocystis sp. GB 14 steigt der pH-Wert an. Die Abnahme des pH-Wert parallel
zur Abnahme der TCE-Konzentration und die Zunahme der Chloridkonzentration weisen auf
die Bildung von dissoziierter Saure hin. Die Methankonzentration im Kopfraum der
Begasungssaule ist nach 18 Stunden von ca. 10vol% unter die Nachweisgrenze abgesunken.
Eine Kohlenstoffbilanz konnte nicht erstellt werden, da die Kohlenstoffanteile im TCE von 0,1-
1,7 mg verschwindend gering gegeniiber den Kohlenstoffanteilen im Methan mit 75-380 mg
bzw. im Kohlendioxid von 118-137 mg waren. Diese hohen Kohlenstoffanteile im Methan und
im Kohlendioxid sind darauf zuriickzufiihren, daB ein Gasraum von 6,065 1 als Gasreservoir
genutzt wurde.

Eine vollstindige Mineralisierung konnte nicht nachgewiesen werden. Vielmehr steigt der

Anteil an organischem Kohlenstoff, ausgedriickt in Form des CSB, in der Bakteriensuspension.

3.3.2. Kinetik des TCE-Abbaus in Abhéngigkeit von der TCE-Anfangskonzentration

Bei den Rohrchenversuchen wie auch bei den Saulenversuchen wurden die maximalen TCE-
Abbauraten bei verschiedenen TCE-Anfangskonzentrationen ermittelt. Ab einer TCE-
Anfangskonzentration von 7,5 mg I’ war eine Abnahme der maximalen Abbaurate zu
beobachten.

Die Anwendung einer Monod-Kinetik erwies sich nicht als zweckmiBig, da ein

Inhibierungsterm fehlt.
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Monod-Kinetik:

Die bessere Anpassung ergab eine modifizierte Haldane-Kinetik (YAMANE et al. 1976):
€ 9max

n
¢
K +c+c{—~}
h KI

In Abb. 36 ist die Abbaukinetik dargestellt. Die beste Anpassung ergab sich bei dem Faktor
n=2.

q:

Nach Berechnung der Konstanten ergibt sich folgende Beziehung:

°1cE " Imax

q:

. 2
ICE
K ]

toroR +CTCE[ X,
Qmax = 92,1 mg g'] b

Ks=4,0mg It

Ki=14,5mgl’

TCE-Abbaurate (mg TCE g™ BTS h')
w
o

0 5 10 15 20 25 30 35 40 45
Cree (mg 1)

Abb. 36: Maximale TCE-Abbaurate von Methycystis sp. GB 14 in Abhingigkeit von der TCE-
Anfangskonzentration
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Die maximale Abbaurate von 50,9 mg g” h™ wird bei einer TCE-Anfangskonzentration von

7,5 mg I'' erreicht.

Normierte TCE-Konzentration o/,

02+ S T
L \"'se—-__,__
L S

0,0
0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22 24

Zeit (h)

Abb. 37: Verlauf der normierten TCE-Konzentration in den ersten 24 Stunden

Die Versuche wurden anschliefend auf die Siulenapparatur iibertragen. In Abb. 37 sind die
Verlaufe der normierten TCE-Konzentrationen in Abhingigkeit von der TCE-

Anfangskonzentration dargestellt.

3.3.3. Kinetik des TCE-Abbaus in Abhingigkeit von der Methankonzentration

Einen weiteren inhibierenden EinfluB auf den TCE-Abbau stellt das Methan dar. Bei
Methankonzentrationen oberhalb der optimalen Konzentration oxidieren die Bakterien
bevorzugt das Methan und nicht den Schadstoff. Daher war es notwendig zu untersuchen, bei

welchen Methankonzentrationen es zur Hemmung des TCE-Abbaus kommt. Diese
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Untersuchungen wurden analog den Versuchen zum Einflu der TCE-Anfangskonzentration in
Rohrchen  durchgefiihrt. Die definierten Methanmengen wurden in Form  einer
methangesattigten Nihrlosung zugesetzt. Die Konzentrationen von geléstem Methan in der
Bakteriensuspension lagen zwischen 0,0-4,2 mg 1", was einer Methanséttigung von 21,9% bei
30°C entspricht.

Wie Abb. 38 zeigt, erwies sich auch hier die Anpassung mit einer modifizierten Haldane-
Kinetik als zweckmaBig.

w
(=]
}

TCE-Abbaurate (mg g™ h™)
N
o

=
o
!

0,0 1,0 2,0 3,0 4,0 5,0
Methan (mg I”)

Abb. 38: Funktion der maximalen TCE-Abbaurate des Methylocystis sp. GB 14 in Abhéngigkeit von

der Methankonzentration
Modifizierte Haldane-Kinetik:
‘cH, Tmax
_ 4
7= 3
‘cH )
K.+c CH +c cH.| &7
§ 4 4| X I
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Folgende Konstanten konnten berechnet werden:

Qmax = 89,5 mg g'l h

Ks=0,4mgl"
Ki=2,6mgl’
n=3

Die maximale Abbaurate von 61,3 mg g h™ wird bei einer Methananfangskonzentration von
1,25 mg I" in der Kulturfliissigkeit erreicht. Diese Methankonzentration von 1,25 mg I*

entspricht 6,5% der Sattigungskonzentration von Methan bei 30°C.

3.3.4. Modell des Einflusses von TCE- und Methankonzentration auf die TCE-Abbaurate

Durch Kombination der Haldane-Kinetiken sowohl fiir die TCE-Anfangskonzentration als auch
fiir die Methananfangskonzentration konnte das in Abb. 39 dargestellt Modell entwickelt

werden.

TCE-Abbaurate (mg g h')

TCE (mgT")

Abb. 39: Funktion der maximalen TCE-Abbaurate in Abhingigkeit von Methan- und TCE-

Anfangskonzentration
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Dem dargestellten Modell liegt folgende Gleichung zu Grunde:

3
qmax ) CTCE Kf CH, Cen, A

q = By 1 # 3
3 3
- (CCH. +Kien, ) Cem,
Ksreg +Crop +Crcg { K KSCH., +Cep, T, * X
17CE

1CH,

Qmax = 48,7 mg g h!

Ksrce = 1,0 mg I Kscis = 0,9 mg I
Krree = 23,4 mg I Kicus = 3,6 mg I
Korrelationskoeffizient r = 0,807

Der hier genannte Korrelationskoeffizient von 0,807 gilt fiir die zur Bestimmung der Kinetiken
verwendeten MeBpunkte. Die Praxisrelevanz dieses Modell ist nicht Gberzubewerten. Eine
Validierung des Modells stellt einen grofen Arbeitsaufwand dar und hatte den Rahmen dieser
Arbeit gesprengt.

Dennoch kann man damit die maximale Geschwindigkeit der cometabolischen Oxidation des
Schadstoffes TCE - Cosubstrat - in Abhingigkeit von der Anfangskonzentration des

Wachstums- und Cosubstrates abschitzen.
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3.3.5. Aktivitit der sMMO wihrend des TCE-Abbaus

Um Aussagen iiber das Verhalten der sMMO wihrend des TCE-Abbaus zu treffen, wurde die
sMMO-Aktivitat wihrend verschiedener Abbauversuche verfolgt.
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Abb. 40: Verlauf der TCE-Konzentration, TCE-Abbaurate und der sMMO-Aktivitit wahrend des
TCE-Abbaus

Aus Abb. 40 ist ersichtlich, daBl parallel zur sMMO-Aktivitiit die TCE-Abbaurate wihrend des
Versuches fillt. Nach 6 h hat die sSMMO-Aktivitit um ca. 50% abgenommen und die TCE-
Abbaurate ist praktisch auf Null gefallen. Das 148t den Schluf3 zu, daB eine minimale sMMO-
Aktivitdt vorhanden sein muf3, um eine Abbauaktivitit zu erreichen. Zu diesem Zeitpunkt lag
mit 0,78 mg I die Gelostmethankonzentration bei 62,4% der in Punkt 3.3.3. ermittelten

optimalen Konzentration von 1,25 mg 1"
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3.3.6. TCE-Abbau mit immobilisierten Zellen des Stammes Methylocystis sp. GB 14

Intakte Zellen, welche sMMO exprimierten, wurden in der Bundesforschungsanstalt fiir
Landwirtschaft in Braunschweig (FAL) mittels eines neuen Verfahrens immobilisiert (JEKEL
et al. 1998). Das Verfahren ist markenrechtlich unter der Bezeichnung LentiKats® geschiitzt.
Die LentiKats® bestehen aus einem PVAL-Hydrogel (10% PVAL und 90% Wasser). Die
Gelierung zum PVAL-Hydrogel erfolgt bei Zimmertemperatur, was schonender fiir die zu
immobilisierenden Mikroorganismen ist. Bisherige Immobilisierungsverfahren erreichen die
Gelierung durch wiederholtes Einfrieren und Auftauen der walirigen PVAL-Suspension. Neu
ist auBerdem die Linsenform der LentiKats®. Sie haben einen Durchmesser von 3 bis 4 mm und
eine Dicke von 200 bis 400 pm.

Die Versuche mit den LentiKats® wurden dann in dem in Punkt 2.2. beschriebenen
Wirbelschichtreaktor durchgefiihrt. Die Biomassekonzentration wurde konstant gehalten. Das
Immobilisat war immer mit 2% beladen, d.h. die Biomassekonzentration lag bei 300 mg 1"

Abb. 41 zeigt die mikroskopische Aufnahme einer LentiKats® vor bzw. nach Bewuchs.

i

¥ i b b i T LY
immobilisat vor Bewuchs| e immabiiisat nach Bewuchs
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.
.

Abb. 41: Mikroskopische Aufnahme von Immobilisat vor bzw. nach Bewuchs mit Methylocystis sp.
GB 14 (10fache VergréBerung)
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Abb. 42: Verlauf von TCE-Konzentration, gemessener und theoretischer Chloridkonzentration und von
Methan- und Kohlendioxidkonzentration im Gasraum bei Abbauversuchen mit immobilisierten Zelien

von Methylocystis sp. GB 14

Nach Wachstum und Expression von sMMO wurden die Abbauversuche durchgefiihrt. Abb.
42 zeigt die Verlaufe von TCE-Konzentration, theoretischer und gemessener
Chloridkonzentration und Abnahme der Methankonzentration bzw. die Zunahme der
Kohlendioxidkonzentration im Gasraum des Wirbelschichtreaktors. Eine wvollstindige
Dechlorierung kann festgestellt werden, da die Differenz von gemessener und berechneter
Chloridkonzentration wiederrum im Fehlerbereich der Analysenmethode liegt. Abb. 43 zeigt
die Kohlenstoffbilanz fiir den TCE-Abbau mit immobilisierten Zellen. Bis auf den Wert zum
Zeitpunkt Null wird ein Gesamtkohlenstoffgehalt von 5,0 + 0,5 pg immer wiedergefunden.

Bei den Abbauversuchen mit immobilisierten Zellen war es moglich, die Bakterien zu
regenerieren, d.h. nach Ablauf des Abbauversuchs wurden das System wieder mit dem
Methan-Luft-Gemisch begast (siche Punkt 2.2.). Die Bestimmung der sMMO-Aktivitdt der in
den LentiKats® immobilisierten Zellen wurde dahingehend modifiziert, daB die Extinktion des
entstehenden Farbkomplexes nach Inkubation eines LentiKats® mit Naphthalinlosung bei 525
nm vermessen und als MaB fir sMMO-Aktivitit genommen wurde. Diese Modifizierung

65



wurde unternommen, da eine genaue Biomassebestimmung zu aufwendig war. Nach 2 Tagen
konnte wieder die urspriingliche sMMO-Aktivitat (Extinktion von 0,6 bis 0,7) gemessen

werden. Diese zyklische Verfahrensweise konnte bis zu flinfmal wiederholt werden.

7
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BCim TCE B C im Methan OC im Kohlendioxid

Abb. 43: Kohlenstoffbilanz fiir den TCE-Abbau mittels immobilisierter Zellen von Methylocystis sp.
GB 14
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Abb. 44: Zyklischer TCE-Abbau nach Regenerierung der Zellen
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Abb. 44 zeigt einen solchen Zyklen des TCE-Abbaus nach Regenerierung. Nach mehrmaliger
Wiederholung der Zyklen kam es vorallem auch zu vermehrtem Abrieb des

Immobilisatmaterials, weshalb es dann notwendig wurde, dies auszutauschen.

3.3.7. Vergleich der TCE-Abbauraten

Um die Réhrchen-, Siulen- bzw. Immobilisatversuche vergleichen zu konnen, wurden die
TCE-Abbauraten berechnet. Die Versuche wurden jeweils bei gleichen Bedingungen
durchgefiihrt (300 mg I BTS, TCE-Anfangskonzentration 10 mg 1™*). In Abb. 45 sind die
Ergebnisse dargestellt. In Tabelle 8 sind die maximalen TCE-Abbauraten zusammengefafit.

Es ist zu erkennen, dall die hochsten Abbauraten unter diesen Bedingungen in den

Immobilisatversuchen erzielt wurden.

TCE-Abbaurate (mg I h™")

Zeit (h)

- —- Roéhrchenversuche  ------ Saulenversuche = —— Immobilisatversuche

Abb. 45: Vergleich der TCE-Abbauraten
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Tab. 8: Maximale TCE-Abbauraten

Versuch Maximale TCE-Abbaurate (mg I'' h')
Immobilisatversuch 5,69
Rohrchenversuch 3,35
Saulenversuch 1,44

Das Maximum der Abbauraten ist nach 1 h tiberschritten. Bedeutende Unterschiede sind auch
im Verlauf der TCE-Abbauraten wihrend der Versuche zu verzeichnen. So sinken die TCE-
Abbauraten bei den Versuchen unterschiedlich schnell ab. Wahrend die Abbaurate im
Immobilisatversuch erst nach ca. 2,7 h um 50% gesunken ist, so sind im Roéhrchenversuch nach
ca. 1,2 h nach 50% Abbaurate zu verzeichnen und bei den Siulenversuchen ist schon nach ca.
0,2 h die Abbaurate um 50% gefallen. Nach 4 h betrugen die Abbauraten in den
Immobilisatversuchen 35%, in den Réhrchenversuchen 12% und in den Saulenversuchen 5,7%

der jeweiligen maximalen Abbauraten.
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4. Diskussion

Chlorierte  Kohlenwasserstoffe, wie beispielsweise ~TCE, besitzen ein hohes
Gefihrdungspotential und treten vor allem an Standorten auf, an denen viel mit Lésungsmitteln
gearbeitet wurde. Es besteht erheblicher Handlungsbedarf, CKW kontaminierte Habitate zu
reinigen. Prinzipiell gibt es zwei Moglichkeiten: abiotische und biotische Methoden. Abiotische
Methoden werden zwar noch héufiger in der Sanierungspraxis angewendet. Allerdings haben
sie meist den Nachteil, daB der Schadstoff nicht abgebaut wird, sondern nur erfernt und
verlagert wird. Biotische Methoden hingegen bieten die Moglichkeit einer vollstindigen
Mineralisierung und damit Beseitigung der Schadstoffe. Zu den biotischen Methoden zihlen
die verbreiteten cometabolischen Reaktionen, zu denen auch methanotrophe Bakterien befahigt
sind.

Die Zielstellung der Untersuchungen 146t sich zusammenfassen - kinetische Untersuchungen
zum Einflu von Substrat (Methan) und Cosubstrat (CKW) auf die Dehalogenierung mit dem
Ziel, Grundlagen eines praxisrelevanten Sanierungsverfahrens abzuleiten, zu priifen und zu

optimieren.

Die Oxidation von TCE durch methanotrophe Bakterien wird durch die I6sliche
Methanmonooxygenase (sMMO) katalysiert. Dieses Enzym realisiert im Metabolismus der
methanotrophen Bakterien die Priméroxidation des Methans zum Methanol. Die sMMO wird
zum einen nicht von allen methanotrophen Stimmen und zum anderen nicht unter allen
Umgebungsbedingungen exprimiert. DiSpirito (DISPIRITO et al. 1992) berichtet zwar iber
die Oxidation von TCE durch die pMMO in verschiedenen Typ I, II und X Methanotrophen,
allerdings waren die Abbauraten wesentlich geringer als bei einer Oxidation durch die sMMO.

Nach Auswahl der 5 sMMO-positiven Stimme wurden fiir diese die maximalen
Wachstumgeschwindigkeiten beim Wachstum auf kupferfreiem NMS bzw. kupferfreiem
AN-NMS bei 30°C bzw. 38°C bestimmt. Neben dem Erzielen von hohen
Wachstumsgeschwindigkeiten ist es vor allem notwendig sMMO mit moglichst hohen

Aktivititen zu exprimieren. Dies wurde als Auswahlkriterium fiir die Isolate definiert.
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Bei allen Isolaten wurde die maximale sMMO-Aktivitit wahrend der exponeniellen
Wachstumsphase erreicht. Aus dem Screening zur Verfligung stehender Stimme, die aus
unterschiedlichsten Habitaten isoliert wurden, hob sich der Stamm WI 14 unter optimierten
Laborbedingungen durch eine besonders hohe sMMO-Aktivitit hervor, die im Vergleich zu
anderen Isolaten um etwa 16% hoher lag. Somit wurde das Isolat WI 14 mit einer maximalen
Wachstumsgeschwindigkeit von 0,067 h™ und einer sMMO-Aktivitit von 132,9 nmol mg™ h
fir die weiteren Untersuchungen ausgewahit. Mit diesem durch eine hohe sMMO-Aktivitat
hervorgehobenen leistungsfihigen Stamm wurde der EinfluB} externer Faktoren auf die sMMO-
Aktivitdit und auf die Dehalogenierung untersucht. Damit war die Grundlage gegeben,

kinetische Effekte, Inhibitionen usw. besser einschatzen zu konnen.

Ein Hauptkriterium fiir die Typ Zuordnung der methanotrophen Bakterien ist Anordnung der
Membranen in der Zelle (WHITTENBURY et al. 1983). Die elektronenmikroskopischen
Aufnahmen zeigen die periphire Anordnung der Membranen und erlauben daher eindeutig die
Zuordnung des Stammes zu den Typ II methanotrophen Bakterien. Dieses erstmalig in seinem
kinetischen Verhalten charakterisierte Isolat wurde von der DSM - Deutsche Stammsammlung
fiir Mikroorganismen als Methylocystis sp. GB 14 - DSM 12955 bestimmt. Das rudimentére
Auftreten der Membran (Abb. 24) beim Wachstum auf kupferarmen Medium deuten auf die
Expression von sMMO hin. Diese Feststellung wurde schon von Koh (KOH et al. 1993) beim
Wachstum von Methylomonas methanica 68-1 auf kupferfreiem Medium gemacht. Einen
vollstindigen Verlust der intrazelluliren Membranstrukturen wurde beim Wachstum von

Methylomonas alba beschrieben (COLLINS et al. 1991).

Von Colby (COLBY et al. 1977) wurde festgestellt, daB MMO, extrahiert aus Methylococcus
capsulatus, neben gesittigten, ungesittigten und aromatischen Kohlenwasserstoffen auch
deren halogenierte Derivate oxidieren kann. Spater wurden diese Oxidationsreaktionen als
Cometabolismus erkannt. Fiir die sMMO aus dem verwendeten Stamm Methylocystis sp.
GB 14 wurde die geringe Substratspezifitit des Enzyms durch GroBe nachgewiesen (GROSSE
1998). Tabelle 9 zeigt eine Auswahl von Substraten, die durch die sSMMO aus Methylocystis
sp. GB 14 oxidiert werden.
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Tab. 9: Substratspezifitit der sMMO aus Methylocystis sp. GB 14 (nach GROSSE 1998)

Substrat Produkt

Ethen Ethenoxid

Propan 2-Propanol
Diethylether Ethanol, Acetaldehyd
Benzen . Phenol

Toluen Kresol

Xylen : Xylenol

Naphthalen Naphthol
Chlorpentan Chlorpentanol

Da es sich bei der Biodegradation von TCE um eine cometabolische Oxidation handelt, sind
Wachstum und Cooxidation nicht miteinander gekoppelt (FRITSCHE 1998). Hinsichtlich einer
praktischen Anwendung ist es notwendig, ein schnelles Wachstum verbunden mit der
Expression von sMMO mit hoher Aktivitit zu erzielen. Die Temperatur von
Grundwasserleitern  in  europidischen Breiten betrigt 5-15°C. Das heiBt, die
Cooxidationsreaktionen miissen dann bei Temperaturen ablaufen, die unter der optimalen
Wachstumtemperatur liegt. Dazu gibt es bisher kaum erstzunehmenden Untersuchungen. Der
untersuchte Stamm AMethylocystis sp. GB 14 zeigt, bezogen auf die sMMO-Aktivitat (100%ige
Aktivitidt) bei 25°C, bei 12°C noch eine Aktivitit von 26%. Daraus resultiert, daB dieser
Stamm auch bei Grundwassertemperaturen eine Abbaukapazitit zeigen wird. Japanische
Wissenschaftler (Fa. Ebara, Japan) berichten davon, daB auf Grund der geographischen Lage
Japans, die Grundwassertemperaturen bei 20°C und hoher liegen, wodurch sich die

Bedingungen fiir in-situ Sanierungen dort besser gestalten.

Ein weiterer EinfluBfaktor ist die Konzentration des TCE. Bereits Little (LITTLE et al. 1988)
berichtet iiber diesen Einflul des TCE bzw. von Abbauprodukten auf die Zellen. Es wird ein
Spontanzerfall des TCE-Epoxid in Dichloressigsiure, Glyoxylsiure, Formiat und
Kohlenmonoxid beschrieben. Die Entstehung des TCE-Epoxids konnte bisher nur mittels
aufwendiger on-line Gaschromatographie nachgewiesen werden (HYLCKAMA VLIEG et al.
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1996). Das Formiat und Kohlenmonoxid wird durch die Zellen zu Kohlendioxid umgesetzt.
Untersuchungen von Uchiyama (UCHIYAMA et al. 1992) mit '“C-Tracetechnik belegen den
Abbauweg des TCE. Bei der Degradation mittels Reinkultur von Methylocystis sp. Strain M
wurden ca. 32% des '*C-markierten Kohlenstoffs in Glyoxylsiure, Dichloressigsiure und Tri-
chloressigsaure wiedergefunden. Weitere 32% des '*C-Kohlenstoffs waren zu Kohlendioxid
bzw. Kohlenmonoxid transformiert worden. Durch eine verwendete Mischkultur mit
heterotrophen Bakterien wurden hier die wasserlgslichen Zwischenprodukte ebenfalls zu

Kohlendioxid umgesetzt.

Fir Methylocystis sp. GB 14 wurden die oxidativen Aktivititen als Sauerstoff-
verbrauchsgeschwindigkeit und die sMMO-Aktivitit bei verschiedenen Schadstoff-
konzentrationen verglichen. Beide Aktivititen korrelieren (Abb. 27), da die Oxidation des
Methans zum Methanol mittels der MMO die einzige Stelle im Metabolismus der Zelle ist, an
der molekularer Sauerstoff fixiert wird.

Auf beide Aktivititen wurde die gleiche modifizierte Monod-Anpassung angewandt:

Amax >‘Rmax " cTCE

ar=a,,r, -
’ 3 K, . K, +Cpep

Folgende Konstanten der modifizierten Monod-Anpassungen errechnet:

Tab. 10: Konstanten der modifizierten Monod-Anpassungen

ay, Tp Ao, Rinax K. | Korrelationskoeffizient
Sauerstoffverbrauchs- 42,0047 25,4967 42596
geschwindigkeit umol mg™” min™ | pmol mg™ min™ | mgI* 0,967
SMMO-Aktivitat 2702714 1054808 | 43629
nmol mg” b | nmolmg’h? | mgl? 0,964

Die Konstanten ay bzw. 1o stellen die entsprechende Aktivitat ohne Schadstoffeinflull dar. Der
zweite Term entspricht einer gespiegelten Monod-Anpassung. Die Korrelation von
Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit und sMMO-Aktivitat wird hier in den fast identischen

Konstanten X, und K. deutlich.
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Es kann festgestellt werden, daB bis zu einer TCE-Konzentration von ca. 10 mg I" beide
Aktivititen um ca. 50% abnehmen. Bei ca. 100 mg I"' TCE konnen immer noch ca. 40% beider
Aktivititen gemessen werden. Bei Untersuchungen an methanotrophen Mischkulturen stellte
Broholm (BROHOLM et al. 1990) schon bei 13 mg I eine vollige Inhibierung des
Methanverbrauchs fest. Bei Strand (STRAND et al. 1990) endete die oxidative Aktivitit schon
bei 7,77 mg I In Studien von Semprini (SEMPRINI et al. 1987, 1989, 1992) wurde eine
Hemmung der Methanoxidation und TCE Transformation ab TCE Konzentrationen von mehr
als 10 mg I festgestellt. Damit zeigt der untersuchte Stamm eine wesentliche hohere
Widerstandsfihigkeit gegeniiber TCE als bisher in der Literatur beschreibene Stimme.

Die Bilanzierung des TCE-Abbaus wurde iiber eine Chioridbilanz durchgefiihrt. Setzt man eine
vollstindige Dechlorierung des TCE voraus, so ergibt sich stdchiometrisch, daB 80,95% der
Masse an TCE als Chlorid entstehen miissen. Aus den Versuchen in den gasdicht
verschlossenen Headspace-Rohrchen (Abb. 28 und 29) kann konstatiert werden, daB die
gesamte Menge an TCE dechloriert wird. Dies wird durch den Vergleich der prozentualen
Chloranteile im TCE bzw. als Chlorid in der Suspension (Abb. 30) bestitigt. Die maximale
TCE-Abbaurate von 3,4 mg I b wird innerhalb der ersten Versuchsstunde erreicht und fillt
anschlieBend bis auf 0,5 mg 1" h” ab. AnschlieBend nimmt die Abbaurate weiter ab. Der
Nachweis der Dechlorierung iiber die quantitative Bildung von Chlorid wird auch von
Hoppenheidt (HOPPENHEIDT und HANERT 1993) und Nelson (NELSON et al.1987)

verwendet.

Die Ubertragung der Versuche auf die Saulenapparatur gestaltete sich als problematisch. Bei
diesen Versuchen (Abb. 31) wurde sowohl fiir den TCE-Abbau als auch fiir die Chloridbildung
Anpassungen der Form ¢ = ¢o + ((a t)/(b + t)) verwendet. Ein Chloridbilanz war hier schwierig,
da in der Saulenapparatur eine pH-Messung mittels pH-Elektroden eingefiihrt wurde. Durch
den Elektrolyt in den Elektroden wurden zusitzlich Chloridionen an die Bakteriensuspension
abgegeben und verfilschten damit die Analysenergebnisse. Die gemessenen
Chloridkonzentrationen lagen immer iber den theoretisch erreichbaren. Daher wurden
Versuche ohne pH-Messung durchgefiihrt (Abb. 32 und 33). Bei diesen Versuchen korrelieren
berechnet und gemessene Chloridkonzentration, was fir eine vollstandige Dechlorierung des
TCE spricht.

73



Die Dechlorierung des TCE ist mit der Bildung von dissoziierter Salzsiure verbunden, das
heiBt der pH im System miifte mit der Abnahme des TCE ebenfalls sinken. Im Gegensatz dazu
steigt der pH beim Wachstum der Kultur. Anhand der Abb. 34 und 35 ist ersichtlich, daB der
pH entsprechend der TCE-Abnahme sinkt.

Eine vollstindige Mineralisierung konnte nicht nachgewiesen werden. Dies war auch nicht zu
erwarten, da die Versuche mit methanotrophen Reinkulturen durchgefiihrt wurden. Das
Ansteigen des CSB-Wertes als MaB fiir den gelosten organischen Kohlenstoff deutet auf die
Anreicherung von loslichen organischen Abbauprodukten hin. Dabei handelt es sich um
Dichloressigsdure und Glyoxylsiure, die wasserloslichen Produkte des Spontanzerfalls von

TCE-Epoxid (LITTLE et al. 1988).

Im Falle der Co-Oxidation des TCE, stellt Methan das Wachstumssubstrat und TCE das
Cosubstrat dar. An dieser Stelle sei darauf hingewiesen, dal3 viele Autoren in ihren Arbeiten
eine Unkorrektheit zulassen, in dem sie vom Methan als Cosubstrat sprechen (OLDENHUIS et
al. 1989, MEYER et al. 1993). Diese Autoren gehen vermutlich vom Schadstoffabbau als
Hauptstoffiwechselweg aus, was aber aus biochemischer Sicht nicht richtig ist. Das geht aus der
Definition fiir den Cometabolismus hervor: Cometabolismus ist die Transformation eines nicht
zum Wachstum verwendbaren Substrats in Anwesenheit eines Substrats, welches zum
Wachstum nutzbar ist (FRITSCHE 1990).

Zwischen Wachstums- und Cosubstrat besteht eine Konkurrenz um den Bindungsplatz an der
Oxygenase. Meist kommt es zur kompetetiven Hemmung zwischen beiden Substraten.

Auf Grund der Substratkonkurrenz ergibt sich die Notwendigkeit, ebenfalls eine TCE-
Konzentration mit geringster Hemmungswirkung zu finden. Dazu wurde die TCE-Abbaurate in
Abhangigkeit von der TCE-Anfangskonzentration gemessen (Abb. 36). Die
Nichtanwendbarkeit einer einfachen Monod-Kinetik wurde nachgewiesen. Von Herbst
(HERBST 1995) wurde eine Haldane-Kinetik fiir den mikrobiologische Abbau von
Dichlormethan und Dichlorethan verwendet, da Inhibierungseffekte durch die Monod-Kinetik
nicht beriicksichtigt werden. Eine modifizierte Haldane-Kinetik, wie im Abschnitt 3.3.2.
beschrieben, gab die besten Ergebnisse. Die maximale TCE-Abbaurate betrug 50,9 pg mg™ h”
und wird bei einer TCE-Anfangskonzentration von 7,5 mg I" erreicht. In einer Arbeit von

Brusseau (BRUSSEAU et al. 1990) wird diese Abhéngigkeit der TCE-Abbaurate von TCE-
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Anfangskonzentration fiir Methylosinus trichosporium OB3b betrachtet. Es wird hier
allerdings unterlassen, den hemmenden EinfluB des TCE bei hoheren Konzentrationen in
Betracht zu ziehen. So belegen die Autoren ihre Ergebnisse nur mit einer einfachen Monod-

Kinetik.

Bei der Co-Oxidation hat das Methan als Wachstumssubstrat die Aufgabe der Regenerierung
von Reduktionsequivalenten fiir die MMO. Zu hohe Methankonzentrationen fiihren wiederum
zur kompetetiven Hemmung der Co-Oxidation. Daher wurden Untersuchungen durchgefiihrt,
die den EinfluB der Anfangsmethankonzentration auf die TCE-Abbauraten klaren sollten.
Abb. 38 zeigt die Ergebnisse dieser Untersuchung. Die Anwendung einer modifizierten
Haldane-Kinetik erwies sich auch hier als zweckmiBig. Die maximale Abbaurate von 61,3 pg
mg” h™ wird bei einer Methananfangskonzentration von 1,25 mg I in der Kulturfliissigkeit
erreicht. Das entspricht 6,5% der Sittigungskonzentration von Methan bei 30°C. Bei
Methananfangskonzentrationen groBer 1,25 mg I'' kommt es demzufolge zur Hemmung der
Co-Oxidation durch Substratkonkurrenz; bei Methananfangskonzentrationen kleiner
1,25 mg I wird die Co-Oxidation durch nicht ausreichende Verfiigbarkeit von Reduktions-
dquivalenten inhibiert. Auch die Abhingigkeit der TCE-Abbaurate von der
Methankonzentration wird fur Methylosinus trichosporium OB3b in der schon zitierten Arbeit
untersucht (BRUSSEAU et al. 1990). Die Autoren berichten von der Erzielung einer
maximalen Abbaurate bei einer Methansittigung von 5% bei 30°C. Die Konkurrenz der
Methankonzentration zur Cosubstratkonzentration und damit der gewiinschten
Dehalogenierung wurde prinzipiell bereits von Brusseau erkannt. Diese Autoren betrachten
jedoch nicht die gleichzeitigen Inhibierungseffekte einer steigenden TCE-Konzentration. Die
entsprechende Ableitung einer Haldane-Kinetik gestattet erstmalig beispielhaft die wichtige
Aussage, in welchen Bereichen sich das schmale “Fenster” eines optimalen Reaktionsverlaufes
befindet.

Mit den ermittelten Haldane Kinetiken wurde versucht rechnerisch ein Modell abzuleiten, um
TCE-Abbauraten in Abhéngigkeit sowohl von Methan- als auch von TCE-
Anfangskonzentration abzuschitzen (Abb. 39).
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Folgende Gleichung wurde flir dieses Modell ermittelt:

3
9nax “Cree KJ CHy CCH«

EN 3 o+ 3

C (cc:-r +K]ex, ) Cex

TCE 4 4 4

[Ksrcs +Crep +Creg ( % ] ] KSCH. +Cey, T Cen, * K

1TCE 1CH,

q:

Um dieses Modell in der Praxis fiir genaue Berechnungen einzusetzen, bedarf es der
Validierung des Modells mit weiteren MeBwerten. Fiir Abschitzungen der TCE-Abbauraten ist
das Modell durchaus geeignet, wie der im Abschnitt 3.3.4. berechnete Korrelationskoeffizient
von 0,807 belegt.

Fiir eine derartige Betrachtung und Modellierung gibt es in der bisherigen Literatur keine
Beispiele. Es wire durchaus erfolgversprechend, das Modell weitergehend zu validieren bzw.

zu optimieren. Dies war aber im Rahmen der vorliegenden Arbeit nicht méglich.

Da die losliche Methanmonooxygenase das Schliisselenzym fiir die Biodegradation mittels
methanotropher Bakterien darstellt, hat die Betrachtung der sMMO-Aktivitit wahrend einer
Abbaureaktion eine groBe Bedeutung. Als ein wichtiger weiterer Fakt wurde erkannt, daB es
nicht ausreicht, iberhaupt eine sMMO-Aktivitit nachzuweisen, sondern, da3 zusatzlich diese
eine gewisse MindestgroBe aufweisen muB. Es kann festgestellt werden, dafl die TCE-
Abbaurate wihrend des Versuches parallel zur sMMO-Aktivitat fillt (Abb. 40). Nach 6 h
Versuchsdauer ist die TCE-Abbaurate praktisch auf Null gefallen obwohl noch 50 % der
urspriinglichen sMMO-Aktivitat vorhanden waren. Dieser Widerspruch ist entweder durch die
toxische Wirkung des TCE oder aus der Notwendigkeit des Vorhandenseins einer minimalen
sMMO-Aktivitit zu erkliren. Die toxische Wirkung des TCE bei einer TCE-
Anfangskonzentration von 11,6 mg 1" kann entsprechend den Ergebnissen der bisherigen
Untersuchungen ausgeschlossen werden. Damit kann konstatiert werden, da unter den
vorliegenden Versuchsbedingungen eine minimale sMMO-Aktivitdt von ca. 27 nmol mg” h?!
vorhanden sein muB, um eine Abbauaktivitit zu erreichen.

Finige Autoren, die die cometabolischen Fahigkeiten methanotropher Bakterien nutzen,

betrachteten diese Wachstums-Cosubstrat Beziehung nicht. Bei der Biostimulation am
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Modellstandort Eppelheim (MEYER et al. 1993) wurde nur konstatiert, daf die in-situ
Sanierung mittels autochthoner methanotropher Bakterien hier nicht zum Erfolg fiihrte, ohne
genauer deren Eigenschaften zu untersuchen.

Zur Erzielung maximaler Abbauleistungen mit Methylocystis sp. GB 14 wie auch mit jedem
anderen Stamm, ist es notwendig, die Bedingungen hinsichtlich Konzentration von
Wachstums- und Co-Substrat in einem “schmalen Fenster” um die optimalen Konzentrationen
zu halten. Beriicksichtigt man, da eine meBbare Dehalogenierung vonstatten gehen soll,
miissen folgende Randbedingungen fiir eine praktische Anwendung gegeben sein: TCE-
Konzentration nicht iiber 7,5 mg "', Methankonzentration nicht iiber 1,25 mg I”. Da das in
Praxis nicht moglich sein wird, mussen Kompromisse gefunden werden, die sich den
Idealbedingungen so weit wie moglich nahern (BECK et al. 1998).

Damit ist fiir in situ-Sanierungen fiir die mikrobiologische Seite eine Abschdtzung iiber
Effektivitit und Anwendbarkeit moglich. Nicht vergessen werden darf, daB es weitere
Faktoren gibt, die die Reaktionsfihigkeit bestimmen, wie 2zB. die geogenen
Kationenkonzentrationen (BOWMAN und SAYLER 1994).

Aus dieser Komplexizitit und der bisherigen Unkenntnis der Zusammenhénge lieBen sich die
wechselnden Erfolge und auch MiBerfolge der Methancooxidationsprozesse erkliren. Sehr viel
einfacher und besser steuerbarer sind ex-situ Vorginge, bei denen alle die Faktoren weitaus

besser im optimalen Bereich gehalten werden kénnen.

Die Versuche mit immobilisierten Zellen von Methylocystis sp. GB 14 zeigen eine Mdglichkeit
der Optimierung der TCE-Abbauprozesse. Die in der FAL Braunschweig immobilisierten
Zellen wuchsen innerhalb von 5 Tagen im Immobilisat bis zu einer Beladung von 2% und
waren zur Expression von sMMO fihig. Die neue geometrische Form des Immobilisats machte
einen besseren Stoffitbergang moglich. Bei Abbauversuchen mittels immobilisierten Zellen von
Methylocystis sp. GB 14 war ein Zyklus von Biodegradation und Regenerierung bis zu fiinfmal
nacheinander moglich. Die maximale TCE-Abbauraten waren bis zu 4mal hoher als in
Saulenversuchen und bis zu 1,8mal héher als in den Réhrchenversuchen. Die Halbwertzeiten
der TCE-Abbauraten betrugen 2,7 h in den Immobilsatversuchen, 1,2 h in den
Rohrchenversuchen und 0,2 h in den Saulenversuchen. Ein Vergleich zwischen mit der

gleichen Methode immobilisierten nitrifizierenden Bakterien und freien nitrifizierenden
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Bakterien ergab, daB die immobilisierten Bakterien 75 % der Aktivitit freier Bakterien
erreichten (JEKEL et al. 1998). Das Immobilisatmaterial hat damit eine Schutzfunktion fiir die
Bakterien und macht ein langsameres Absinken der TCE-Abbaurate moglich. Untersuchungen
an immobilisierten Zellen von Methylocystis sp. M ergaben fiir die Biodegradation von TCE in
einem Wirbelschichtreaktor eine Degradationeffizienz von 80-90% (OKADA et al ‘1995)‘
AuBerdem ist das “Handling” der LentiKats® hinsichtlich einer praktischen Anwendung
wesentlich einfacher als bei freien Zellen. Der Einsatz in Bioreaktoren und Betrieb
beispielsweise bei off-site oder on-site Sanierungen wire denkbar.

Die Immobilisierung der Bakterien in einer permeablen Matrix erlaubt nicht nur die
Beriicksichtigung und Steuerung der die optimale Cooxidation beeinflussenden Faktoren,
sondern erdffnet zusitzlich die Moglichkeit, durch eine Pulsung von Methan die sMMO zu

regenerieren und damit die Cooxidation zyklisch zu wiederholen.
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5. Zusammenfassung

1. Unter den in der Sektion Sanierungsforschung des Umweltforschungszentrums Leipzig-
Halle GmbH vorhandenen Reinkulturen gibt es sieben Stdmme, die zur Expression der
sMMO fihig sind. Das wurde sowohl mittels genetischer Methoden - grundsatzliche
Fiahigkeit zur Expression der sMMO - als auch mittels Naphthalinoxidation - momentanes
Vorhandensein von sMMO unter den gegebenen Milieubedingungen - nachgewiesen. Fiinf
Isolate wurden auf Wachstum bei 30°C bzw. 38°C untersucht. Wahrend des Wachstums
wurde die sMMO-Aktivitit bestimmt.

2. Das Isolat WI 14 wurde mit einer maximalen Wachstumsgeschwindigkeit von 0,067 h™
und einer maximalen sMMO-Aktivitat von 132,9 nmol mg" h™, welche wihrend der
exponentiellen Wachstumsphase exprimiert wurde, fiir die weiteren Untersuchungen der
Biodegradation von TCE ausgewshlt. Nach Hinterlegung in der Deutschen
Stammsammlung fiir Mikroorganismen (DSM) in Braunschweig wurde der Stamm als
Methylocystis sp. GB 14 - DSM 12955 bezeichnet. Elektronenmikroskopische Aufnahmen
lassen auf Grund der Anordnung der intrazelluliren Membranen die Zuordnung zu den
Typ II methanotrophen Bakterien zu. ‘

3. Eswurde der EinfluB der Umgebungstemperatur auf Wachstum und sMMO Exprimierung
untersucht. Bei niedrigen Umgebungstemperaturen bis 12°C konnten noch 26% der bei
25°C vorhandenen sMMO-Aktivitat festgestellt werden. Damit ist auch bei
Grundwassertemperaturen ein Degradationspotential zu erwarten. Oxidative Aktivitit in
Form der Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit und sMMO-Aktivitit korrelieren und sind
identisch.

4. TCE wirkt inhibierend auf die Aktivitit der sMMO und auf die
Sauerstoffverbrauchsgeschwindigkeit der Zellen. Sowohl Sauerstoffverbrauchs-
geschwindigkeit als auch sMMO-Aktivitit sinken in einem TCE-Konzentrationsbereich
von 0-10 mg I um 50%. Bei TCE-Konzentrationen groBer 10 mg I'! ist der inhibierende
EinfluB schwicher, so dal bei TCE-Konzentrationen von 100 mgI' noch 40% der
urspriinglichen sMMO-Aktivitit bzw. Sauerstoffverbrauchs-geschwindigkeit vorhanden

sind.
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10.

11.

Die Biodegradation von TCE wurde in Rohrchen-, Siulen- und Immobilisatversuchen
untersucht. Bedingt durch die technische Realisierung der Versuche war nur eine
diskontinuierliche Methanversorgung méglich.

Mittels der Chloridbilanz konnte eine vollstandige Dechlorierung bei Rohrchen-, Saulen-
und Immobilisatversuchen nachgewiesen werden. Eine vollstandige Mineralisierung des
TCE war nicht abzuleiten. Die Kohlenstoffbilanzen ergaben kein quantitatives
Wiederfinden des Kohlenstoffs als Kohlendioxid. Die Anreicherung wvon loslichen
organischen Abbauprodukten wurde durch Anstieg des Wertes fiir den chemischen
Sauerstoffbedarf belegt.

Die Kinetik des TCE-Abbaus in Abhingigkeit von der TCE-Anfangskonzentration und
von der Methananfangskonzentration wurden untersucht. Mit einer Monod-Kinetik konnte
die Abhingigkeit nicht hinreichend beschrieben werden. Fiir beide Kinetiken wurden
Haldane-Anpassungen ermittelt.

Die Haldane-Kinetik fiir die Abhéngigkeit der TCE-Abbaurate von der TCE-Anfangs-
konzentration ergab folgende Konstanten: gma = 92,06 mg g” h™', Ks = 4,04 mg I, K; =
14,46 mg I und n = 2. Die maximale TCE-Abbaurate von 50,9 mg g™ h™ wurde bei einer
TCE-Anfangskonzentration von 7,5 mg I'' erreicht.

Die Haldane-Kinetik fiir die Abhingigkeit der TCE-Abbaurate von der
Methananfangskonzentration ergab folgende Konstanten: gmsx = 89,51 mg g” b, Ks =
0,43 mg I'', K; = 2,56 mg I und n = 3. Die maximale TCE-Abbaurate von 61,3 mg g h
wurde bei einer Methananfangskonzentration von 1,25 mg I" erreicht.

Wihrend des TCE-Abbaus sinkt die sMMO-Aktivitat auf 50 % der urspriinglichen
Aktivitit und die TCE-Abbaurate geht gegen Null. Es muBl eine minimale sMMO-
Aktivitdt von 27 nmol mg™ h™' vorliegen, um iiberhaupt einen TCE-Abbau zu verzeichnen.
Intakte Zellen von Methylocystis sp. GB 14, welche sMMO exprimierten, wurden in einem
PVAL-Hydrogel (10% PVAL und 90% Wasser) bei Zimmertemperatur immobilisiert.
Dieses Verfahren ist markenrechtlich unter der Bezeichnung LentiKats® geschiitzt. In
LentiKats® immobilisierte Zellen von Methylocystis sp. GB 14 sind zum Wachstum und
zur Exprimierung von sMMO féhig. Eine vollstindige Dechlorierung des TCE mit den
LentiKats® wurde nachgewiesen. Die LentiKats® konnten bis zu fiinfimal durch Anregung
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12.

des Wachstums innerhalb von 2 Tagen regeneriert werden. Damit war eine zyklische
Wiederholung der Biodegradation moglich.

Der Vergleich von maximalen Abbauraten in Immobilisat-, Roéhrchen-  bzw.
Saulenversuchen zeigt die Vorteile der LentiKats®. Die TCE-Abbauraten waren 1,8mal
héher als bei Rohrchenversuchen und 4mal haher als bei Saulenversuchen. Die Abbauraten
sanken auf 50% nach 2,7 h in den Immobilisatversuchen, nach 1,2 h in den

Rohrehenversuchen und bereits nach 0,2 h in den Siulenversuchen.
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