
ČESKÁ ZEMĚDĚLSKÁ UNIVERZITA V PRAZE 
Fakulta agrobiologie, potravinových a přírodních zdrojů 

Katedra agroenvironmentální chemie a výživy rostlin 

 

 

 

 

 

Biologické postupy čištění odpadních vod založené na 
cíleném hromadění dusitanů 

doktorská disertační práce 

 

 

 

 

 

 

Autor:  Ing. Mgr. Lukáš Pacek 

Školitel:  prof. Ing. Jiří Balík, CSc., dr. h. c. 
Konzultant: Ing. Pavel Švehla, Ph.D.  
 
 
 
Praha  2 0 1 4 
  

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Prohlášení 
 

Prohlašuji, že jsem disertační práci na téma Biologické postupy čištění odpadních vod 

založené na cíleném hromadění dusitanů vypracoval pod vedením svých školitelů 

samostatně za použití v práci uvedených pramenů a literatury. Dále prohlašuji, že tato 

dizertační práce nebyla využita k získání jiného, či stejného akademického titulu. 

 

V Praze, dne 26. 8. 2014 

 

 

……………………………………… 

Ing. Mgr. Lukáš Pacek 

 

 

 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Poděkování 

 

V první řadě děkuji svým školitelům, prof. Ing. Jiřímu Balíkovi, CSc. a Ing. Pavlu Švehlovi, 

Ph.D., za odborné vedení, podporu a pomoc během mého doktorského studia. Dále bych rád 

poděkoval za spolupráci svým kolegům, doktorandům, Ing. Heleně Hrnčířové a Ing. Josefu 

Radechovskému. Poděkování patří i celé Katedře agroenvironmentální chemie a výživy 

rostlin za umožnění celého studia a s ním spojeného vědeckého výzkumu.  

 

 

 



Obsah 

 

1 Přehled o současném stavu ................................................................................................. 6 

1.1 Úvod ............................................................................................................................ 6 

1.2 Biologické postupy založené na cíleném hromadění dusitanů .................................... 8 

1.3 Faktory ovlivňující zastoupení oxidovaných forem dusíku ........................................ 9 

1.3.1 Teplota a stáří kalu ............................................................................................... 9 

1.3.2 Hodnota pH ........................................................................................................ 10 

1.3.3 Toxické formy dusíku ........................................................................................ 11 

1.3.4 Koncentrace rozpuštěného kyslíku ..................................................................... 11 

1.3.5 Další faktory podporující akumulaci dusitanů ................................................... 13 

1.4 Zkrácená nitrifikace odpadních vod s vysokou koncentrací N-amon ....................... 15 

1.5 Zkrácená nitrifikace odpadních vod s nízkou koncentrací N-amon .......................... 15 

1.6 Zapracování nitrifikačního reaktoru na úpravu koncentrované odpadní vody .......... 16 

1.7 Shrnutí současného stavu ........................................................................................... 17 

2 Vědecké hypotézy a cíle práce .......................................................................................... 19 

2.1 Hypotézy .................................................................................................................... 19 

2.2 Cíle ............................................................................................................................. 19 

3 Materiál a metody ............................................................................................................. 20 

3.1 Metodika provozu modelových reaktorů ................................................................... 21 

3.1.1 Provoz CSTR systémů ....................................................................................... 21 

3.1.2 Provoz SBR systémů .......................................................................................... 21 

3.2 Analytické metody ..................................................................................................... 22 

3.3 Analýza FISH ............................................................................................................ 23 

3.4 Charakter čištěné odpadní vody ................................................................................ 24 

4 Výsledky a diskuze ........................................................................................................... 25 

4.1 Publikované výsledky ................................................................................................ 25 

4.1.1 Publikace č. 1 ..................................................................................................... 25 

4.1.2 Publikace č. 2 ..................................................................................................... 25 

4.1.3 Publikace č. 3 ..................................................................................................... 26 

4.1.4 Publikace č. 4 ..................................................................................................... 26 

4.1.5 Publikace č. 5 ..................................................................................................... 27 

4.1.6 Publikace č. 6 ..................................................................................................... 27 

 

 



4.2 Shrnutí výsledků a sumární diskuze .......................................................................... 27 

4.2.1 Iniciace zkrácené nitrifikace ............................................................................... 27 

4.2.2 Udržení dlouhodobé zkrácené nitrifikace........................................................... 35 

4.2.3 Účinnost odstranění N-amon .............................................................................. 39 

4.2.4 Environmentální rizika zkrácené nitrifikace ...................................................... 40 

5 Závěry a doporučení.......................................................................................................... 41 

5.1 Závěry ........................................................................................................................ 41 

5.2 Doporučení ................................................................................................................ 42 

6 Literatura ........................................................................................................................... 44 

7 Přílohy ............................................................................................................................... 52 

7.1 Publikace č. 1 ............................................................................................................. 53 

7.2 Publikace č. 2 ............................................................................................................. 65 

7.3 Publikace č. 3 ............................................................................................................. 74 

7.4 Publikace č. 4 ............................................................................................................. 80 

7.5 Publikace č. 5 ............................................................................................................. 86 

7.6 Publikace č. 6 ............................................................................................................. 91 

 

  

 

 



1 Přehled o současném stavu 
 

1.1 Úvod 
 

Minerální sloučeniny dusíku obsažené ve vodě jsou nepostradatelné pro tvorbu 

biomasy primárních producentů. Při nadměrné koncentraci se však dusík stává 

kontaminantem způsobujícím eutrofizaci vodních ploch a v některých svých formách (NH3, 

NO2
-, HNO2) vykazuje vysokou toxicitu. Vyšší zatížení vodních ekosystémů amoniakálním 

dusíkem (N-amon - suma disociovaného NH4
+ a nedisociovaného NH3) také může způsobit 

pokles koncentrace kyslíku, který je spotřebováván na nitrifikaci N-amon. Do čistíren 

odpadních vod (ČOV) se dusík dostává v odpadní vodě (OV) ve vysokých koncentracích 

zejména ve formě organické frakce rozpuštěných i nerozpuštěných látek a amoniakálního 

dusíku, což je primární produkt rozkladu organických dusíkatých látek (Pitter, 1999). 

Biologické odstraňování dusíku z odpadních vod pak probíhá při využití procesu 

nitrifikace/denitrifikace zajišťovaného v první fázi činností autotrofních a následně 

heterotrofních bakterií. Nejdříve je dusík v aerobních podmínkách chemolitotrofními 

nitrifikačními bakteriemi rodů Nitrosomonas, Nitrosobacter, Nitrosococcus a dalších 

oxidován na N-NO2
-, následně bakteriemi rodů Nitrobacter, Nitrococcus, Nitrospira ad. dále 

převáděn na N-NO3
- (Chudoba et al., 1991; Grey, 2004).  Vzhledem k tomu, že rodů bakterií 

schopných jedné, či druhé fáze nitrifikace, je celá řada, se pro technologické účely dělí do 

dvou základních skupin – Ammonium Oxidizing Bacteria (AOB) – bakterie prvního stupně 

nitrifikace a Nitrite Oxidizing Bacteria (NOB) – bakterie druhého stupně nitrifikace.  

 Při denitrifikaci je následně vzniklý N-NO3 v anoxických podmínkách a za 

přítomnosti organické hmoty redukován prostřednictvím anaerobní respirace na N2, případně 

N2O. Tento proces je zajišťován pestrou škálou heterotrofních, fakultativně anaerobních 

bakterií jako např. Escherichia, Shigella, Serratia či Proteus (Chudoba et al., 1991; Grey, 

2004).   

 Rychlost růstu nitrifikačních bakterií je řádově pomalejší než růst heterotrofních 

bakterií odstraňujících organické znečištění (Chudoba et al., 1991). Omezená rychlost 

nitrifikace spolu s potřebou vysoké účinnosti odstranění dusíkatého znečištění jsou hlavním 

faktorem limitujícím rychlost čištění OV a definujícím minimální objemy aktivačních nádrží 

(Grey, 2004; Švehla et Jeníček, 2005). Odstraňování dusíkatého znečištění konvenčním 

procesem nitrifikace/denitrifikace (N/D) je v nitrifikační fázi spojeno také s velkou spotřebou 
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kyslíku (stechiometricky připadá na 1 gram zoxidovaného dusíku 4,57 g kyslíku), což dále 

navyšuje nároky na energii nutnou k zajištění dostatečně intenzivní aerace aerobní části 

aktivační nádrže. Pro efektivní průběh následné denitrifikace je nutné zajistit dostatek dobře 

rozložitelné organické hmoty, obvykle se udává poměr C:N 4 – 5:1 (Chudoba et al, 1991). 

Pokud není v čištěné odpadní vodě dostatek pro mikroorganismy dostupných organických 

látek, je nutné je pro zvýšení účinnosti denitrifikace dodávat externě, obvykle v podobě 

jednoduchých organických sloučenin jako např. metanolu (Grey, 2004). To může dále 

navyšovat náklady na čištění OV.  I přesto jsou výše popsané biochemické metody 

odstraňování dusíku pro většinu typů OV z ekonomického hlediska vhodnější než 

v současnosti používané fyzikálně-chemické metody jako např. stripování, rážení solemi 

Mg2
+, PO4

3-, aplikace iontoměničů, oxidace, či sorpce (Grey, 2004).  

 V rámci intenzivního výzkumu biologických a technologických aspektů 

biochemického odstraňování dusíku směřujících ke snížení nákladů na odstraňování dusíku z 

OV bylo vyvinuto několik alternativ ke konvenční N/D metodě. Jedná se zejména o 

zkrácenou nitrifikaci/denitrifikaci (Turk et Mavinic, 1987), či anaerobní oxidaci 

amoniakálního dusíku - deamonifikaci (van Graaf et al., 1995), pod níž lze zařadit několik 

typů procesů jako je Anaerobic Ammonium Oxidation (ANAMMOX) (Jetten et al., 1999),  

Completely Autotrophic Nitrogen Removal over Nitrite (CANON) (Dijkman et Strous, 1999), 

nebo Oxygen Limited Autotrophic Nitrification-Denitrification (OLAND) proces (Kuai et al., 

1998). Metody založené na deamonifikaci mají řadu nesporných výhod, zejména až 60% 

snížení spotřeby kyslíku na jednotku odstraněného N-amon a nulovou, či minimální spotřebu 

organických látek na redukci oxidované formy dusíku (Jetten et al., 1999). Jejich širšímu 

rozmachu nicméně zatím brání jejich omezená aplikovatelnost, citlivost procesu vůči změnám 

fyzikálně-chemických faktorů a při nižších teplotách i omezená nízká odstranění N-amon 

(Zhu et al., 2008).   

Prohloubení znalostí o okrajových biochemických procesech hrajících určitou roli v 

koloběhu dusíku vedlo v posledních letech k objevům dalších potenciálně zajímavých metod 

jako je např. proces Denitrification coupled to anaerobic methane oxidation (DAMO) (Ettwig 

et al., 2008). 
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1.2 Biologické postupy založené na cíleném hromadění dusitanů 
 

 Jak již bylo uvedeno, během konvenční nitrifikace je N-NO2
- vznikající činností AOB 

prakticky okamžitě převáděn prostřednictvím NOB na finální N-NO3
-, takže reálná 

koncentrace N-NO2
- v čištěné vodě obvykle nedosáhne ani jednotek procent z celkového 

množství oxidovaných forem dusíku. Principem zkrácené nitrifikace (ZN) je naopak 

akumulace N-NO2
-, který není již dále oxidován a může být následně redukován konvenční 

denitrifikací, či alternativním procesem deamonifikace. Proces, při níž na ZN navazuje 

denitrifikace má ve srovnání s konvenčním N/D procesem několik ekonomických a 

technologických výhod – vzhledem k reakční stechiometrii je při ZN spotřebováno přibližně o 

25 % méně kyslíku. Při následné denitrifikaci klesá spotřeba organických látek až o 40 % 

(Abeling et Seyfried, 1992) a samotná reakce probíhá 1,5x až 2x rychleji než v případě 

redukce N-NO3
- (Peng et Zhu, 2006). Významné může být také cca 20% snížení emisí CO2 

(pokud předpokládáme, že organický substrát byl cíleně dodáván) a až o 30 % nižší produkce 

denitrifikační heterotrofní biomasy (Turk et Mavinic, 1987; Peng et Zhu, 2006). Zatímco 

denitrifikace může probíhat s oběma oxidovanými formami (N-NO2
- i N-NO3

-), pro další 

alternativní postupy jako je ANAMMOX či DAMO je akumulace dusitanů klíčová.  

 Ačkoli má ZN řadu výhod, samotné zastavení nitrifikace na dusitanovém stupni je 

technologicky relativně náročný proces závisející na řadě fyzikálně-chemických a 

technologických parametrů. Je založen na rozdílných nárocích AOB a NOB a jejich citlivosti 

vůči některým faktorům, z nichž k nejvýznamnějším patří teplota, hodnota pH čištěné vody, 

koncentrace rozpuštěného O2, zastoupení a koncentrace různých forem dusíku, doba zdržení 

aktivovaného kalu a zatížení reaktoru N-amon. AOB a NOB mají odlišné nároky na optimální 

podmínky prostředí, limitní hodnoty pH (Ruiz et al., 2003), afinitu k rozpuštěnému O2 

(Guisasola et al., 2005), různou citlivost k toxickým formám dusíku (NH3, HNO2, NO2
-) 

(Anthonisen et al., 1976; Buday et al., 1999, Park et Bae, 2009) a rozdílnou generační dobu, 

respektive rychlost nárůstu biomasy (Hellinga et al., 1998). Na základě těchto odlišností je 

možné zajistit zachování aktivity AOB při souběžném potlačení růstu a činnosti NOB.  
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1.3 Faktory ovlivňující zastoupení oxidovaných forem dusíku 
 

V následujícím textu jsou popsány podrobněji jednotlivé faktory, které ovlivňují 

průběh procesu nitrifikace a zastoupení jeho konečných produktů (dusitanů a dusičnanů). 

Jejich studium tvoří stěžejní část předkládané práce. 

 

1.3.1 Teplota a stáří kalu 

Teplota zásadně ovlivňuje rychlost biochemických procesů. Pro procesy spojené 

s čištěním odpadní vody leží optimum v mezofilních hodnotách, tedy mezi 25 – 40 oC (Grey, 

2004). Nitrifikační aktivita je obecně nejvyšší v intervalu 30 – 35 oC, nižší teploty ji výrazně 

zpomalují (při poklesu o 10 oC se rychlost růstu nitrifikačních bakterií sníží přibližně o 

polovinu). Teploty pod 5 oC, ale stejně tak i přes 40 oC nitrifikaci v podstatě zastavují 

(Chudoba et al., 1992; Hellinga et al, 1999). Se snížením teploty razantně klesá také rychlost 

oxidace N-amon. Švehla et al. (2008) uvádí při experimentech prováděných s kalovou vodou 

pokles rychlosti oxidace N-amon z 1,6 kg/(m3·den) na 0,25 kg/(m3·den) při snížení teploty 

z 25 oC na 10 oC. 

 Pro obě skupiny nitrifikačních bakterií platí, že jejich aktivita a rychlost růstu s vyšší 

teplotou narůstá rozdílným tempem. S využitím jednoduchého modelu Monodovy kinetiky 

bylo zjištěno, že rychlost růstu AOB značně převyšuje NOB při teplotách nad 20 oC, zatímco 

NOB naopak rostou o něco rychleji při teplotách pod 15 oC (Hao et al., 2002; Hellinga et al., 

1999) (obr. 1). Pro dosažení ZN je však nutné kombinovat vyšší teplotu s limitací stáří kalu. 

Stáří kalu významně ovlivňuje strukturu a druhové složení aktivovaného kalu a je 

důležité i z hlediska efektivity odstraňování dusíku z OV. Rychlost růstu bakterií se odvíjí od 

dostupnosti substrátů, koncentrace toxických forem, teploty, koncentrace kyslíku atd. Je-li 

tedy stáří kalu dlouhodobě udržováno nad generační dobou AOB, ale níže než je generační 

doba NOB, je možné NOB postupně vyplavit ze systému a dosáhnout akumulace dusitanů 

(Hellinga et al., 1999; Regmi et al., 2014). Uvedený princip byl využit např. patentovaným 

procesem Single reactor system for High Activity Removal Over Nitrite (SHARON) 

využívajícím vyšší teploty cca 35 oC a nízké doby zdržení OV k postupnému odstranění NOB, 

přičemž rychleji rostoucí AOB v reaktoru přetrvávají. Vzhledem k jeho teplotním nárokům je 

využití SHARON procesu omezeno na okamžitou aplikaci pro čištění tzv. kalové vody, která 

vzniká po odvodnění anaerobně stabilizovaného kalu a je charakteristická vysokou 

koncentrací N-amon, nízkým poměrem C:N a vyšší teplotou danou mezofilní, či termofilní 

anaerobní úpravou.  
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 Teplota spolu s hodnotou pH ovlivňuje také poměry mezi disociovanými a 

nedisociovanými formami sloučenin dusíku a tím také může sekundárně ovlivňovat aktivitu 

AOB a NOB a následně tedy i poměr zastoupení konečných produktů nitrifikace (viz kap. 

1.3.2 a 1.3.3).  

 

 
Obr. 1 – Maximální rychlost růstu (µmax) AOB a NOB v závislosti na teplotě (Hao et al., 

2002) 

 

1.3.2 Hodnota pH 

Obě skupiny bakterií mají mírně odlišnou optimální hodnotu pH. Například pro rod 

Nitrosomonas (AOB) je uváděno růstové optimum mezi pH 7,9 – 8,2, pro zástupce NOB, rod 

Nitrobacter jsou to hodnoty blíže k neutrálnímu pH, 7,2 – 7,7 (Alleman, 1984). Park et al. 

(2007) pak uvádí hodnoty o něco vyšší, 8,2±0,3 pro AOB a 7,9±0,4 pro NOB. Ruiz et al. 

(2003) pozoroval, že OV s vysokou koncentrací N-amon cca 600 mg/l probíhá při pH 

v rozsahu 6,5 – 8,5 a mimo toto rozmezí byl proces nitrifikace zastaven. V přírodních 

podmínkách nicméně proces probíhá v širším rozmezí pH (Grey, 2004). Z toho lze usuzovat, 

že faktor, který vede k inhibici nitrifikace, není přímo hodnota pH, ale spíše způsob, jakým 

pH ovlivňuje zastoupení disociovaných a nedisociovaných forem dusíku (včetně toxického 

NH3 a HNO2) a dalších látek obsažených v čištěné OV (Pitter, 1999) (viz kap. 1.3.3).   
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1.3.3 Toxické formy dusíku 

Hojně citovaná práce Anthonisen et al. (1976) uvádí jako inhibiční hodnoty pro NH3 

0,1 – 1 mg/l pro NOB a výrazně vyšší, 10 – 150 mg/l, pro AOB. I řada pozdějších studií, např. 

Kin et al. (2006), Park et Bae (2009) potvrzuje možnost inhibice NOB v koncentrovaných OV 

typu kalové vody, či skládkových výluhů při koncentracích N-NH3 pod 1 mg/l. Na druhou 

stranu, řada jiných experimentů prokázala schopnost NOB přizpůsobit se koncentracím 

v řádech jednotek až několika desítek mg N-NH3/l (Turk et Mavinac, 1989; Villaverde et al., 

2000; Vadivelu et al., 2007, Rongsayamanont et al., 2010) a inhibiční vliv NH3 na NOB sám 

o sobě z dlouhodobého hlediska pro akumulaci dusitanů tedy nemusí být dostačující 

(Rongsayamanont et al., 2010). Je možné jej nicméně využít jako spouštěcí mechanismus pro 

ZN, kdy jsou NOB krátkodobě inhibované působením NH3 následně dále limitovány jinými 

faktory jako např. koncentrace O2, kombinace s inhibičním vlivem HNO2, vyšší teplotou, 

střídání oxických a anoxických fází, regulace stáří kalu atd. (Jubany et al., 2009, Wei et al., 

2014).  

 Na aktivitu nitrifikačních bakterií má významný inhibiční vliv také nedisociovaný 

produkt prvního stupně nitrifikace, HNO2, který působí inhibičně na nitrifikační bakterie již 

při koncentracích v řádech setin, až desetin mg/l. I v tomto případě se NOB jeví jako citlivější 

vůči působení HNO2, udávané inhibiční hodnoty pro NOB podle různých zdrojů 0,02 – 0,45 

mg N-HNO2/l (Anthonisen et al., 1976; Vadivelu et al., 2006; Jubany et al., 2009; Park et 

Bae, 2009, Zhang et al., 2010). AOB jsou pravděpodobně tolerantnější s rozpětím mezi 0,21 – 

0,60 mg N/l (Hellinga et al., 1999; Park et Bae, 2009; Vadivelu et al., 2006). Ačkoli se 

v literatuře často uvádí, že pro dosažení inhibice NOB při zachování aktivity AOB je vhodné 

využít toxicitu NH3 (Zhu et al., 2008), poslední výsledky některých studií (Park et Bae, 2009,  

Rongsayamanont et al., 2010; Yammamoto et al., 2011; Pacek et al., 2014a; Švehla et al., 

2014) upozorňují, že pro dosažení účinné inhibice druhého stupně nitrifikace prostřednictvím 

inhibice NOB je důležitější role nedisociované HNO2, případně disociovaných iontů NO2
-, 

jsou-li přítomny ve vysokých koncentracích (Buday et al., 1999).  

 

1.3.4 Koncentrace rozpuštěného kyslíku 

Dostupnost a koncentrace rozpuštěného kyslíku je zcela zásadním faktorem 

ovlivňujícím nitrifikaci. Aerobní podmínky jsou nutné, koncentrace kyslíku v čištěném médiu 

následně ovlivňuje účinnost nitrifikace a aktivitu AOB a NOB (Zhu et al., 2008). Kyslíkové 

saturační konstanty (KDO) vyjadřují koncentraci kyslíku, kdy je při nelimitované dostupnosti 
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dalších substrátů rychlost růstu bakterií poloviční oproti µmax. Hodnota KDO se se různí 

v závislosti na informačním zdroji. Je to dáno zejména rozdílnými podmínkami měření, 

složením analyzované biomasy a velikostí kalových vloček. Obecně však platí, že AOB mají 

nižší saturační konstantu než NOB, a jsou tedy schopny za stejných podmínek lépe využít 

dostupný rozpuštěný kyslík. Několik údajů je sumarizováno v tab. 1.  

 

Tab. 1. Hodnoty KDO podle různých autorů 

Autor AOB (mg·L-1) NOB (mg·L-1) 

Guisasola et al., 2005 0,74 1,75 

Blackburne et al. 2007 0,03 0,4 

Weismann, 1994 0,3 1,1 

Schramm et al., 1999 0,5 1,9 

   

Různá afinita obou skupin bakterií ke kyslíku je proto jedním z faktorů, který může 

být považován za relativně spolehlivý pro dosažení ZN. Je-li koncentrace kyslíku výrazně 

nižší, než KDO pro NOB, ale stále dostatečná pro AOB, může docházet za daných podmínek 

k akumulaci dusitanů (Blackburne et al., 2007; Guisasola et al., 2005; Ruiz et al., 2003). 

Kyslík je totiž využíván přednostně a rychleji pro oxidaci N-amon, což zejména v kombinaci 

s vyšším objemovým zatížením znevýhodňuje NOB (Okabe et al., 2011). Akumulace 

dusitanů v kontinuálních systémech odpovídajících hydraulickou charakteristikou směšovací 

aktivaci, tzv. Completely Stirred Tank Reactors (CSTR) zpracovávajících OV s vysokou 

koncentrací N-amon byla pozorována obvykle při koncentracích rozpuštěného kyslíku pod 1,5 

mg/l (Blackburne et al., 2007; Jubany et al., 2009; Ruiz et al., 2003; Wang et al., 2004; Wang 

et al., 2014). Například Blackburne et al. (2007) uvádějí hodnotu 0,4 mg/l jako dostačující pro 

ZN s vysokou účinností. Ruiz et al. (2003) oproti tomu zmiňují koncentraci 0,7 mg/l jako 

optimální, přičemž hodnoty kolem 0,5 mg/l již měly negativní efekt na účinnost oxidace N-

amon při objemovém zatížení pod 1 kg N/(m3·den) a teplotě 30oC. Další autoři popisují 

akumulaci dusitanů v OV s vysokou koncentrací N-amon při vyšších hodnotách 1,2 – 2 mg/l 

(Jubany et al., 2009; Wang et al., 2004; Wang et al., 2014). Jak již bylo naznačeno, účinek 

limitace kyslíku může být pro dosažení ZN efektivně kombinován s dalšími, již zmíněnými 

faktory jako je regulace stáří kalu nebo vyšší koncentrace toxických forem dusíku (Jubany et 

al., 2009, Zekker et al., 2011). Zřejmou výhodou využití limitace kyslíku pro dosažení ZN je 

úspora v energii nutné pro zajištění aerace. Na druhou stranu, nízké koncentrace kyslíku 
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mohou vést k technologickým obtížím jako je lokální nedostatek kyslíku způsobující výpadky 

v účinnosti, bytnění kalu (Blackburne et al, 2007) a vyšší produkci oxidu dusného 

(Kampschreur et al., 2009).    

 

1.3.5 Další faktory podporující akumulaci dusitanů 

Vedle využití výše zmíněných, hlavních fyzikálně-chemických faktorů majících vliv na 

průběh nitrifikace a její finální produkty jsou v posledních letech v literatuře prezentovány i 

další metody, které mohou za určitých okolností vést k dosažení ZN.  

Jedním z těchto faktorů je objemové zatížení N-amon. Z empirických pozorování 

vyplývá, že vyšší objemové zatížení reaktoru N-amon (nad 1 kg N-amon/(m3·den)) podporuje 

u koncentrovaných OV i při teoreticky dostatečném množství rozpuštěného O2 dosažení ZN 

(Quio et al., 2010; Okabe et al., 2011), nicméně autorovi zatím není znám literární zdroj, který 

by princip uvedeného vlivu vysvětloval. 

Vedle NH3 a HNO2 je v literatuře zmiňován i inhibiční vliv hydroxylaminu (NH2OH), 

meziproduktu prvního stupně nitrifikace, na aktivitu NOB. Při aplikaci hydroxylaminu o 

koncentracích cca 4 mg/l N-NH2OH  do biofilmových reaktorů byly zjištěny vyší rychlosti 

oxidace N-amon a inhibice aktivity NOB (Kindaichi et al., 2004). Ve studii Xu et al. (2012) 

vedly opakované dávky hydroxylaminu (1x za 2 dny) o koncentracích 10 mg/l N-NH2OH 

k dosažení stabilní ZN v reaktoru s granulovanou biomasou upravujícího syntetickou OV 

s koncentrací N-amon 100 mg/l. Spíše protichůdných výsledku dosáhli Harper et al., (2009), 

kteří pozorovali při jednorázové dávce 10 – 40 mg/l N-NH2OH nárůst rychlosti oxidace N-

amon až o 1,5 násobek (koncentrace N-amon v čištěné OV odpovídala 200 mg/l), ale 

dlouhodobé dávkování hydroxylaminu vedlo k snížení účinnosti odstranění N-amon 

z původních více než 90 % na 17 – 75 % (v závislosti na množství dávkovaného NH2OH), 

přičemž negativní vliv na hustotu populací AOB a NOB byl srovnatelný. Dalším důsledkem 

dávkování hydroxylaminu je změna struktury AOB biomasy z převážně agregovaného stavu 

na disperzní.  

Dalším faktorem, u nějž byl pozorován vliv nejen na průběh nitrifikace, ale i na poměr 

mezi oxidovanými formami je koncentrace anorganického uhlíku, respektive HCO3
- iontu 

v čištěné OV. Vzhledem k tomu, že nitrifikační bakterie jsou autotrofní, anorganický uhlík 

pro ně představuje substrát a jeho nedostatkem je aktivita obou skupin nitrifikantů limitována, 

přičemž náročnější na koncentraci HCO3
- jsou v tomto případě AOB (3 mmol HCO3

-/l), než 

NOB (<0,1 mmol HCO3
-/l) (Guisasola et al., 2007). Vyšší koncentrace hydrogenuhličitanu 
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mají mít však podle některých autorů inhibiční vliv na aktivitu NOB (Torá et al., 2010; 

Zekker et al., 2011). V obou případech nicméně autoři popisují působení inhibice HCO3
-  při 

vysokém pH vyvolaném dávkováním HCO3
- v řádech stovek mg/l, respektive přímo vyšších 

koncentrací NH3. Není tedy zcela jasné, zda dochází k inhibici přímo působením uvedeného 

iontu, či spíše navýšením hodnoty pH v kombinaci s přítomností N-amon.  

K akumulaci dusitanů v různých typech reaktorů může přispět také navýšení salinity 

OV. Experimenty prováděné s komunální OV s uměle navýšeným obsahem soli prokázaly 

nižší inhibiční hodnoty NaCl pro NOB běžně přítomné v aktivovaném kalu (cca 5 g/l), 

přičemž AOB jsou schopné udržet aktivitu i při koncentracích kolem 10 g/l. Autoři nicméně 

uvádí, že dlouhodobé působení OV se salinitou vyšší než 10 g/l je inhibiční i pro AOB (Ye et 

al., 2009).   

Další popisovanou možností je inhibice NOB prostřednictvím dávek chlorečnanů. 

V experimentu autoři Xu et al. (2011) vystavili semikontinuální Sequencing Batch Reactor 

(SBR) na čištění komunální OV opakovaným dávkám 5 mM KClO3/l jednou na každých 8 až 

20 cyklů, což postupně vedlo k akumulaci dusitanů až 93 % z celkových oxidovaných forem 

(Xu et al., 2011). 

Pro dosažení ZN jsou experimentálně využívány také specifické fyzikální metody. 

Využití ultrazvuku, tedy akustického vlnění vyššího než cca 20 kHz, je technologicky 

zajímavé z hlediska zpracování přebytečného kalu pro svou schopnost narušovat jak vločky, 

tak i membrány jednotlivých buněk a tím významně zvyšovat rozložitelnost kalu (Pilli et al. 

2011). Testy provedené s komunální OV upravovanou v SBR reaktoru prokázaly, že 

dvouhodinové působení ultrazvuku o frekvenci 40 kHz na začátku každého cyklu vedlo 

k úbytku populace NOB, zatímco AOB zůstaly téměř nedotčeny, což mělo za následek 

akumulaci dusitanů. Autoři předpokládají, že uvedená skutečnost je způsobena menší 

odolností buněčných membrán NOB ve srovnání s AOB (Zheng et al., 2013).  

Opačný dopad, tedy stimulace obou skupin nitrifikačních bakterií a pozitivní vliv na 

tvorbu granulované biomasy, byl popsán při působení stejnosměrného proudu o napětí cca 5 

V na průběh nitrifikace v SBR reaktoru upravujícím syntetickou kalovou vodu (Huang et al., 

2014).  

Principu inhibice NOB teplotním šokem využili Isaka et al. (2008), kteří zjistili, že 

populace AOB jsou schopny odolat teplotám převyšujícím 80 oC po dobu až jedné hodiny, 

zatímco populace NOB hynou při zahřátí na 60 oC již po 20 min. V experimentálním modelu 

zpracovávajícím kalovou vodu proto imobilizovali biomasu na speciálních gelových nosičích, 

které pak oddělili od čištěného média a vystavili uvedeným teplotám. Nitrifikační reaktor 
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následně pracoval v režimu ZN po 77 dní, než došlo k znovuobnovení populace NOB. 

Následně bylo možné dosáhnout akumulace dusitanů opětovným oddělením a zahřátím 

imobilizované biomasy. 

   

1.4 Zkrácená nitrifikace odpadních vod s vysokou koncentrací N-amon 
 

Koncentrace N-amon v těchto typech OV dosahuje stovek až tisíců mg/l. Jedná se o 

kalové vody vznikající anaerobní stabilizací kalu na ČOV, v bioplynových stanicích, 

v tělesech skládky jako tzv. skládkový výluh (Van Hulle et al., 2010) a ve specifických 

provozech jako je např. kožedělný průmysl (Szpyrkowicz et al., 2005), jatka (Debik et 

Coskun, 2009) nebo lihovary (Searmsirimongkol et al., 2011).   

 Odpadní vody s vysokou koncentrací N-amon jsou relativně vhodné pro aplikaci ZN. 

Literatura popisuje dlouhodobou a stabilní akumulaci dusitanů dosaženou zejména 

prostřednictvím vyšších teplot (Abeling et Seyfried, 1992; Hellinga et al., 1999;), limitace 

dostupnosti rozpuštěného kyslíku (Blackburne et al., 2008; Jubany et al., 2009, Ruiz et al., 

2003; Wang et al., 2014), či vlivem vyšších hodnot pH, které ovlivní poměr mezi NH4
+/NH3 

směrem k nedisociované molekule. Toxický NH3 následně způsobí inhibici citlivějších NOB, 

zatímco AOB zůstanou i nadále aktivní (Yoo et al., 1999; Qiao et al., 2010). 

 I přes řadu zmíněných výsledků je většina stávajících provozních systémů 

technologicky relativně komplikovaná (Guo et al., 2009; Jubany et al., 2009; Antileo et al., 

2013; Zheng et al., 2013), či omezená na aplikace pouze na OV s relativně úzkým rozpětím 

fyzikálně-chemických vlastností (Hellinga et al., 1998). Přetrvávajícím problémem je také 

schopnost postupné adaptace NOB na podmínky, které v počáteční fázi provozu reaktoru 

působily inhibici druhého stupně nitrifikace (Villaverde et al., 2000; Rongsayamanont et al., 

2010), která v mnoha případech vede i po relativně dlouhé době k samovolnému převedení 

aktivity v reaktoru zpět na úplnou nitrifikaci (Švehla et al., 2014). 

1.5 Zkrácená nitrifikace odpadních vod s nízkou koncentrací N-amon 
 

Koncentrace N-amon v řádu desítek mg/l je typická zejména pro komunální OV tvořící 

naprostou většinu produkce OV. Aplikace ZN na tento typ vod je výrazně náročnější než 

v případě vysoce koncentrovaných OV. Je to způsobeno zejména malou koncentrací N-amon 

v čištěné vodě, což komplikuje využití toxických forem dusíku pro inhibici NOB (Anthonisen 

et al., 1976). Vzhledem k povaze komunální OV obvykle není možné využít ani vyšší teplotu 
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v kombinaci s limitovaným stářím kalu jako v případě SHARON procesu (Hellinga et al., 

1998), či vysoké objemové zatížení (Okabe et al., 2011). Realističtější je možnost aplikace 

limitované koncentrace kyslíku, kdy je možné i při nižší teplotě využít rozdílné rychlosti růstu 

obou skupin nitrifikačních bakterií (Weismann, 1994; Guisasola et al., 2005; Blackburne et 

al., 2007). Jako úspěšná se jeví technologicky relativně náročná metoda, při níž je reaktor 

provozován semikontinuálně, jako tzv. Sequencing Batch Reactor (SBR) a v reálném čase 

jsou sledovány parametry jako koncentrace kyslíku, hodnota pH, oxidačně-redukční potenciál 

atd. Na základě změny hodnot jednotlivých faktorů (zejména poklesu pH a nárůstu ORP) je 

pak určen vhodný čas k ukončení cyklu a odebrání části znitrifikované OV. Podle autorů, 

Peng et al. (2007) a Guo et al. (2007), dochází nejprve k oxidaci N-amon a následné 

převedení N-NO2
- na N-NO3

- je NOB realizováno až ve fázi, kdy je téměř veškerý N-amon 

vyčerpán, což umožňuje včas přerušit cyklus a odebrat OV s akumulovanými dusitany. Autoři 

uvádějí více než 90% účinnost akumulace dusitanů při zpracovávání komunální OV a 

koncentraci kyslíku v průběhu cyklu 0,5 – 2,5 mg/l jak v laboratorním měřítku, tak i 

v poloprovozu (Yang et al., 2007) a to při teplotách 10 – 20 oC (Wu et al., 2007; Guo et al., 

2009). 

 Úspěšné převedení nitrifikačního reaktoru zpracovávajícího OV s koncentrací N-amon 

100 mg/l na ZN zmiňuje i Zekker et al. (2011). Využívá kombinaci limitované koncentrace 

kyslíku, vyšší koncentrace NH3 způsobené navýšením pH a kratší hydraulické doby zdržení 

v biofilmovém reaktoru. Oproti předchozí variantě jako médium využil ředěnou kalovou 

vodu, jejíž složení je i přes výrazné ředění (100 mg N-amon/l) pro dosažení akumulace 

dusitanů vhodnější než v případě komunální OV.   

 

1.6 Zapracování nitrifikačního reaktoru na úpravu koncentrované odpadní 
vody 

 
Zapracování nitrifikačního reaktoru čistícího komunální OV je v zásadě triviální proces, 

který probíhá přirozeně při provzdušňování OV, či po přidání inokula tvořeného aktivovaným 

kalem z ČOV (Grey, 2004). Oproti tomu je efektivní zapracování reaktorů zajišťujících 

úplnou, či zkrácenou nitrifikaci kalové vody nebo jiné odpadní vody s vysokou koncentrací 

N-amon vnímáno jako náročný, déletrvající proces (Jubany et al., 2008, Vallés-Morales et al., 

2004).  

Problémem může představovat zejména iniciace nitrifikace v anaerobně 

stabilizovaných OV s vysokou koncentrací N-amon, které mají pH často vyšší než 8, a kde se 
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může koncentrace FA pohybovat v řádu jednotek až desítek mg/l. Při prokysličování kalové 

vody dochází stripování ke CO2 nahromaděného v kalové vodě během anaerobní stabilizace, 

což dále navyšuje hodnotu pH a tím i koncentraci NH3 (Cohen et Kirchmann, 2004). Podíl 

NH3 v rámci N-amon tak může dosáhnout i desítek procent, což dopovídá koncentraci v řádu 

stovek mg/l. Takové hodnoty působí inhibici nejen citlivějších NOB, ale i relativně 

rezistentnějších AOB (Anthonisen, 1976, Park et Bae, 2009). 

Rychlé zapracování nitrifikačního reaktoru zpracovávajícího OV s vysokou 

koncentrací N-amon může v závislosti na aktuálním zatížení reaktoru znesnadňovat také 

relativně nízké zastoupení nitrifikačních bakterií v běžném aktivovaném kalu (Chudoba et al., 

1991). Tyto faktory pak komplikují iniciaci nitrifikace dusíkem silně zatížených OV a mohou 

vést ke zbytečnému prodlužování zapracování reaktoru při velmi nízké počáteční účinnosti 

(Carrera et al., 2003).  

Uvádí se dokonce, že pro čištění odpadních vod s koncentrací N-amon převyšující 

1000 mg/l je v případě použití klasické suspendované biomasy či běžných biofilmových 

nosičů nutno odpadní vodu ředit nebo provozovat systém při poměrně nízkém objemovém 

zatížení. Jako optimální varianta je pak z těchto důvodů zmiňována speciální technologie 

imobilizace biomasy založená na enkapsulaci nitrifikačních organismů do pelet, jejichž 

chemickou podstatou je polyvinylalkohol – PVA (Boušková et al., 2011). 

Obvyklá doba nutná k zapracování experimentálních i poloprovozních jednotek pro 

čištění OV s extrémním obsahem N-amon na plnou výkonnost jsou obvykle tři až čtyři měsíce 

(Chen et al., 1996; Vallés-Morales et al., 2004, van Hulle et al., 2005). Někteří autoři zmiňují 

různé možnosti urychlení procesu zapracování. Jubany et al. (2008) použili metodu založenou 

na kontrole a regulaci provozu v reálném čase na základě měření fyzikálně-chemických 

charakteristik čištěného média, čímž zkrátil dobu zapracování ze 100 na 30 – 40 dní. Další 

možností může být bioaugmentace kulturou aktivovaného kalu odebraného z již déle 

provozovaného reaktoru nitrifikujícího koncentrovanou OV (Bartrolí et al., 2011). Takto bylo 

možné navýšit objemové zatížení reaktoru z úvodních 0,1 kg N-amon/(m3·den) na 0,7 kg N-

amon/(m3·den) za 25 dní namísto 100 dní v reaktoru zaočkovaným pouze aktivovaným kalem 

(Bartrolí et al., 2011). 

 

1.7 Shrnutí současného stavu 
 

Do dnešního dne bylo publikováno množství experimentálních postupů, které za 

určitých okolností mohou vést k akumulaci dusitanů v odděleně čištěných koncentrovaných 
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OV. V naprosté většině případů využívají k akumulaci dusitanů simulaci v reálu 

technologicky náročných postupů, např. metody využívající nelineárních regulačních 

provozních modelů (Antileo et al., 2013; Bournazou et al., 2013, Guo et al., 2009), 

specifických biofilmových reaktorů (Bartolí et al., 2011) nebo jiných typy imobilizovaných 

nosičů (Boušková et al., 2011). U jiných by pak mohla být v případě praktického využití 

problematická ekonomika provozu (viz kap. 1.3.5).  

Praktická aplikace ZN na úpravu kalové vody na ČOV je stále omezená – aktuálně je 

ve světě v provozu pouze kolem stovky technologických celků na bázi patentovaných procesů 

SHARON, SHARON-ANAMMOX, DEMON (DEaMONification), ANITA Mox apod. 

(Lackner et al., 2014). Mezi hlavní důvody tohoto stavu bude nejspíše spadat relativní 

technologická náročnost procesů ve srovnání s konvenčními postupy, omezené možnosti 

využití (např. aplikace systému SHARON je omezena pouze na OV s vysokou teplotou a 

koncentrací N-amon) a také určitá konzervativnost technologů, kteří si při implementaci 

nových metod nemohou dovolit riskovat nestabilitu ukazatelů znečištění na odtoku z ČOV.  

Experimentální část předkládané práce proto cílí na nalezení provozně jednoduchých a 

robustních postupů iniciace a stabilního provozu ZN v koncentrovaných OV, který by byl 

prakticky využitelný i v podmínkách běžných ČOV na území ČR.     
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2 Vědecké hypotézy a cíle práce 
 

2.1 Hypotézy  
 

Základní hypotézou práce je předpoklad možnosti účelného využití biologických 

metod odstraňování amoniakálního dusíku založených na akumulaci dusitanů v průběhu 

nitrifikace pro čištění kalové vody vznikající při odvodňování anaerobně stabilizovaného kalu 

na velkých ČOV a podobných typů odpadních vod. 

Předpokladem práce je, že regulace klíčových faktorů, zejména koncentrace kyslíku, 

umožní dosažení ZN i při relativně nízkých teplotách a bez regulace stáří kalu a při zachování 

ekonomicky realistických nákladů a technologických nároků procesu. Dalším předpokladem 

je, že provoz nitrifikačního reaktoru v SBR režimu může indukovat změny koncentrací 

toxických forem dusíku, což následně umožní inhibici druhého stupně nitrifikace. 

 

2.2 Cíle  
  

Cílem práce bylo identifikovat podmínky umožňující dosažení a udržení ZN v kalové 

vodě a ze získaných výsledků vyhodnotit, za jakých podmínek snadno realizovatelných na 

většině stávajících velkých městských ČOV v ČR je možno využít akumulaci dusitanů při 

odděleném čištění kalové vody. Dílčím cílem bylo studium vlivu jednotlivých faktorů 

(koncentrace toxických forem dusíku, koncentrace rozpuštěného kyslíku, objemové zatížení 

N-amon a způsobu průtoku (CSTR či SBR) na průběh a efektivitu ZN. 

 

  

19 

 



3 Materiál a metody 
 

Pokusy byly realizovány s využitím experimentálních modelových reaktorů. Testy 

byly prováděny s kalovou vodou z Ústřední čistírny odpadních vod v Praze. 

Základem prezentovaného výzkumu bylo sledování vlivu různých faktorů na průběh 

procesu biologického odstraňování dusíkatých látek z odpadní vody. Byl sledován vliv 

koncentrace jednotlivých forem dusíku, koncentrace rozpuštěného kyslíku, teploty, zatížení 

reaktoru dusíkem a dalších parametrů na průběh čištění testované kalové vody. Následně 

probíhalo vyhodnocení vlivu posuzovaných faktorů na účinnost hromadění dusitanů v 

průběhu nitrifikace a na rychlost oxidace N-amon. V laboratorních podmínkách byly 

provozovány systémy simulující aktivační proces v různých typech aktivačních systémů s 

SBR či CSTR provozem. Jednalo se o válce s pracovním objemem 1,5 litru, vyrobené z 

plexiskla. Do nich byla soustavou silikonových hadic přiváděna kalová voda. Zpracovaná 

voda byla poté odváděna v případě CSTR modelů do dosazovacích nádržek, u SBR do 

sběrných nádob. Transport kapalin zajišťovaly peristaltická čerpadla s nastavitelným režimem 

průtoku. Okysličování reaktorů bylo prováděno akvarijními vzduchovacími motorky různého 

výkonu (obr. 2). 

 

 
Obr. 2 – Modelový reaktor CSTR: 1) nitrifikační reaktor, 2) dosazovací nádrž, 3) vstup, 4) 

čerpadlo přivádějící kalovou vodu, 5) čerpadlo recirkulace aktivovaného kalu 6) aerace 
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3.1 Metodika provozu modelových reaktorů 
 

Provoz modelových reaktorů byl dlouhodobý, délka jednotlivých experimentů se 

obvykle pohybovala od jednoho měsíce do dvou let. Všechny modelové systémy byly 

provozovány při laboratorní teplotě 22±1,5 oC. 

 Laboratorní simulace biologických reaktorů na čištění odpadní vody s vysokou 

koncentrací N-amon probíhala ve dvou provozních režimech – reaktor se směšovací aktivací 

v CSTR režimu a vratným kalem a reaktor v SBR režimu. V následujícím textu budou 

vysvětleny základní provozní rozdíly obou systémů a jejich vlivy na chemismus čištěného 

média.   

 

3.1.1 Provoz CSTR systémů 

 Přítok OV do reaktoru je kontinuální, odtok je realizován přepadem z nádrže reaktoru 

do dosazovací nádrže, z níž je usazený kal recirkulací vracen zpět a vyčištěná odpadní voda 

odtéká ze systému opět přepadem (schématický nákres – viz obr. 3). Přebytečný kal nebyl 

odváděn. 

 

 
Obr. 3 – Provozní schéma CSTR: 1) nitrifikační reaktor, 2) dosazovací nádrž na sedimentaci 

kalu, 3) vstupní kalová voda, 4) čerpadlo přítoku do reaktoru, 5) čerpadlo recirkulace 

aktivovaného kalu, 6) odtok přepadem z reaktoru do dosazovací nádrže, 7) odtok přepadem z 

dosazovací nádrže, 8) aerace  

 

3.1.2 Provoz SBR systémů 

Funkce SBR je založen na principu střídání fází a řízeného přítoku a odtoku vody 

probíhajícího jednorázově rámci každého cyklu (schématický nákres – viz obr. 4).  
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Obr. 4 – Provozní schéma SBR: 1) nitrifikační reaktor, 2) vstupní kalová voda, 3) čerpadlo 

přítoku do reaktoru, 4) čerpadlo odtoku, 5) aerace, 6) časové spínače regulující fáze přítoku 

odtoku a aerace 

 

Délka jednotlivých cyklů a objem vyměněné vody určuje velikost objemového 

zatížení. Každý cyklus v rámci nitrifikačních reaktorů sestává z krátké fáze načerpání daného 

objemu surové odpadní vody, následně hlavní fáze, kdy je spuštěna aerace. Po ukončení 

aeračního cyklu je kal sedimentován přímo v reaktoru a následně je z horní části nádrže 

odebrán daný objem vyčištěné odpadní vody. Reaktory byly provozovány v cyklech po 6 

nebo 12 hodinách. Schématický nákres průběhu šestihodinového cyklu je na obr. 5.   

 

 
Obr. 5 – Průběh SBR cyklu: A) přítok, B) aerace, C) sedimentace, 4) odtok 

 

3.2 Analytické metody   
           

Z reaktorů byly pravidelně odebírány vzorky, u nichž byly zjišťovány koncentrace 

jednotlivých forem dusíku, hodnoty CHSK, hodnoty pH a dalších parametrů (např. 

koncentrace rozpuštěných a nerozpuštěných látek, teplota a další). Porovnávána byla také 

objemová a specifická rychlost odstraňování amoniakálního dusíku v různých podmínkách. 
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Tyto hodnoty byly dlouhodobě monitorovány a na jejich základě byl sledován vliv 

jednotlivých faktorů na průběh aktivačního procesu. Odběry vzorků probíhaly obvykle 1x 

týdně pro hodnoty koncentrací forem dusíkatých sloučenin, koncentrace rozpuštěného kyslíku 

a hodnota pH byla měřena kontinuálně. Za účelem kvantifikace organických látek a biomasy 

v reaktoru byly sledovány také hodnoty CHSK, koncentrace rozpuštěných, nerozpuštěných 

látek a dalších parametrů.  

Popisované experimenty probíhaly na laboratorním pracovišti KAVR. Pro zjišťování 

uvedených hodnot byla laboratoř vybavena kromě jiného zejména spektrofotometrem HACH 

DR/4000, s nímž je možné při použití specifických činidel analyzovat koncentrace různých 

chemických látek ve vodě. Dále muflovou pecí a topnou deskou na stanovení sušiny, 

rozpuštěných a nerozpuštěných látek, analytickými vahami, digitálními pH metry a oximetry 

WTW 340i, automatickými pipetami a dalším laboratorním vybavením. Průběh biologických 

procesů bylo možné v laboratorních modelech regulovat také pomocí automatického měřícího 

systému GRYF Magic XBC vybaveného sondami, který spolu s notebookem, na nějž je 

napojený, umožňuje okamžité i kontinuální měření a zaznamenávání sledovaných hodnot i 

jejich nastavitelnou regulaci (využíváno zejména pro regulaci koncentrace O2 a hodnoty pH v 

reaktorech) v prostředí počítačového programu. 

 

3.3 Analýza FISH 
 

Metoda Fluorescence In Situ Hybridization (FISH) byla v rámci dizertační práce 

v omezené míře využita k identifikaci mikrobiálních konsorcií zajišťujících nitrifikaci 

v experimentálních reaktorech a její výsledky jsou prezentovány v přiložených publikacích. 

Vzhledem k tomu, že potřebné vybavení nebylo dostupné v rámci naší laboratoře, byly 

analýzy prováděny externě na Ústavu technologie vody a prostředí, VŠCHT Praha.  

Skupiny AOB byly identifikovány sondou NSO mix (NSO190 + NSO1225) detekující 

β-proteobakteriální AOB a ve vzorcích obarveny zeleným barvivem Fluos. NOB byly 

kvantifikovány sondou Ntspa mix (Ntspa712 + Ntspa662) detekující kmen Nitrospirae a NIT3 

detekující zástupce rodu Nitrobacter. Ve vzorcích byly skupiny obarveny červeným barvivem 

Cy3. Snímky byly pořizovány epifluorescenčním mikroskopem Olympus BX51-RFAA 

vybaveným CCD kamerou. Kvantifikace jednotlivých skupin bakterií byla provedena v 

souladu s metodikou Daims et al. (2006). Výsledné číslo je vyjádřeno jako procentuální podíl 

celkové plochy záběru (vločky) osídlený sledovanou skupinou bakterií.  
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3.4 Charakter čištěné odpadní vody  
 

Pro účely popisovaných experimentů byla využívána zejména kalová voda voda 

dovážená z Pražské ústřední ČOV (ÚČOV). Její dlouhodobé fyzikálně – chemické 

charakteristiky jsou popsány v tab. 2. 

 

Tab. 2. – Průměry a rozsahy hodnot hlavních fyzikálně – chemických parametrů kalové vody. 

CHSKVL – CHSK veškerých látek, CHSKRL – CHSK rozpuštěných látek, VL – koncentrace 

veškerých látek, NLorg – koncentrace nerozpuštěných organických látek 

 Průměr 

pH 8,42±0,22 

N-amon (mg/l) 1450±165 

PO4
3-(mg/l) 34±8 

KNK4.5 (mmol/l) 97±6,3 

CHSKVL (mg/l) 2675±770 

CHSKRL (mg/l) 1665±510 

VL (g/l) 1,14±0,50 

NLorg (g/l) 1,00±0,48 
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4 Výsledky a diskuze 
 

Výsledková část předkládané práce je rozdělena na dvě kapitoly. V první jsou formou 

citací a stručných obsahů prezentovány publikované vědecké práce, jejichž úplné verze jsou 

doloženy ve formě příloh k disertační práci. Následující kapitola je pak věnována shrnutí 

zásadních výsledků dosažených v rámci doktorského studia autora a z větší části 

publikovaných v rámci zmíněných článků. 

 

4.1 Publikované výsledky 
 

Autor předkládá k obhajobě šest článku, z čehož jeden je v současné době publikován 

online ve vědeckém časopisu s IF (Desalination and Water Treatment), jeden byl publikován 

v časopisu s IF (Chemical Papers), a čtyři byly otištěny v recenzovaných vědeckých 

časopisech (Vodní hospodářství, SOVAK). Vědecké práce jsou doloženy ve formě příloh 

(kap. 7) 

 

4.1.1 Publikace č. 1 

- Pacek, L., Švehla, P., Bartáček, J., Radechovský, J., Hrnčířová, H., Shejbalová, Š., 

Balík, J., Jeníček, P. 2014. Direct and indirect effects of oxygen limitation on 

nitrification process applied to reject water treatment. Desalination and Water 

Treatment (přijato do tisku, publikováno online):  

http://www.tandfonline.com/doi/full/10.1080/19443994.2014.950336#.U_zNJvl_vy0 

 

Článek č. 1 diskutuje přímé a nepřímé vlivy limitace kyslíku na průběh nitrifikace a 

možnosti dosažení ZN v reaktoru upravujícím kalovou vodu. Reaktor provozovaný v režimu 

CSTR využívá limitace kyslíku k omezení aktivity NOB a popisuje následný nepřímý vliv 

limitace O2 na průběh a finální produkty nitrifikace spočívající v sekundárním inhibičním 

působení HNO2 a NO2
-. Uvedený článek ve své metodice vychází z poznatků popsaných 

v kap. 1.3.3. a 1.3.4 teoretické části dizertace. 

 

4.1.2 Publikace č. 2 

- Švehla, P., Bartáček, J., Pacek, L., Hrnčířová, H., Radechovský, J., Hanč, A., Jeníček, 

P. 2014. Inhibition effect of free ammonia and free nitrous acid on nitrite-oxidising 
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bacteria during sludge liquor treatment: influence of feeding strategy. Chemical 

Papers. 68. 871–878  

 

Tento příspěvek je zaměřen na posouzení možnosti dosažení ZN prostřednictvím 

působení toxických forem dusíku (NH3, HNO2) v závislosti na provozním režimu reaktoru 

(CSTR, SBR). Principy využití zmíněných toxických forem jsou popsány v kap. 1.3.2 a 1.3.3 

teoretické části práce. 

 

4.1.3 Publikace č. 3 

- Pacek, L., Švehla, P., Radechovský, J., Hrnčířová, H. Balík, J. 2013. Efektivní 

zapracování nitrifikačního reaktoru pro čištění odpadní vody s vysokou koncentrací N-

amon. Vodní hospodářství. 63. 32–36.  

 

Uvedená publikace se věnuje možnostem rychlého zapracování úplné, či zkrácené 

nitrifikace v OV s vysokou koncentrací N-amon. V experimentální části porovnává různé 

metody zapracování reaktoru v závislosti na počáteční koncentraci aktivovaného kalu, 

zatížení, či vstupní koncentraci N-amon. Další část diskuze je věnována možnostem dosažení 

ZN prostřednictvím NOB inhibujících počátečních podmínek v reaktoru.  

 

4.1.4 Publikace č. 4 

- Pacek, L., Švehla, P., Radechovský, J., Hrnčířová, H. 2014b. Emise oxidu dusného při 

čištění odpadních vod. Vodní hospodářství. 4. 121 – 126. 

 

Rešeršní článek č. 4 shrnuje výsledky odborných publikací zabývajících se biochemií 

vzniku a riziky emisí oxidu dusného na ČOV. V textu jsou popisovány možné biochemické 

cesty přeměn jednotlivých forem dusíku, u nichž může docházet k emisím N2O, v literatuře 

zmiňované fyzikálně-chemické faktory podporující tvorbu N2O při čistírenských procesech a 

publikované odhady emisí N2O na komunálních ČOV. Samostatná kapitola je věnována také 

rizikům emisí N2O u alternativních procesů odstraňování dusíku z OV s vysokou koncentrací 

N-amon založených na cílené akumulaci dusitanů.  
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4.1.5 Publikace č. 5 

- Pacek, L., Švehla, P., Radechovský, J., Hrnčířová, H., Balík, J. 2013. Zkrácená 

nitrifikace odpadní vody s vysokou koncentrací N-amon. SOVAK. 22 (4). 2-6.   

 

Článek č. 5 shrnuje možnosti dosažení ZN při zachování technologicky jednoduchých 

a ekonomicky nenáročných postupů realizovatelných na většině ČOV. Dlouhodobé a stabilní 

akumulace dusitanů bylo dosaženo změnou provozu z CSTR do SBR režimu. 

  

4.1.6 Publikace č. 6 

- Pacek, L., Švehla, P., Radechovský, J., Vašák, F., Balík, J. 2011. Možnosti využití 

regulace koncentrace kyslíku při nitrifikaci kalové vody. Vodní hospodářství.  2011. 

10. 372–376. 

 

Článek 6 je věnován možnostem dosažení akumulace dusitanů prostřednictvím limitace 

koncentrace rozpuštěného kyslíku v reaktoru provozovaném v režimu CSTR. Uvedený článek 

ve své metodice vychází z poznatků popsaných v kap. 1.3.4 teoretické části dizertace. 

 

4.2 Shrnutí výsledků a sumární diskuze 
 

V následujícím textu jsou shrnuty a diskutovány vybrané výsledky experimentů 

realizovaných v průběhu studia a publikovaných v přikládaných odborných příspěvcích. První 

část kapitoly je věnována možnostem iniciace ZN při odděleném čištění kalové vody, ve 

druhé jsou pak prezentovány postupy umožňující ZN v systému udržet dlouhodobě. U 

popisovaných experimentů je vždy odkazováno na vědecké práce (přiložené jako kap. 7), 

v nichž byla daná problematika diskutována.  

 

4.2.1 Iniciace zkrácené nitrifikace 

Nastartování akumulace dusitanů v nitrifikačním reaktoru je v zásadě realizovatelné 

dvěma experimentálně ověřenými způsoby: 

- Zapracování reaktoru v extrémních podmínkách  

- Iniciace ZN v již zapracovaném reaktoru s úplnou nitrifikací 

Uvedené metody budou podrobněji popsány v následujícím textu. 
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4.2.1.1 Zapracování reaktoru v extrémních podmínkách  

Modelové reaktory M1 a M2 byly provozovány v CSTR režimu, objemovým 

zatížením 0,20 kg N-amon/(m3·d), bez odběru přebytečného kalu a s koncentrací O2 3 – 6 

mg/l, což nijak nelimituje aktivitu AOB ani NOB. Experimenty byly zaměřeny na studium 

vlivu podmínek při zapracování nitrifikace a na možnost dosažení následné akumulace 

dusitanů. 

Reaktor M1 byl provozován bez zaočkování, tedy s minimálním množstvím aktivní 

biomasy při zapracování. Stripování CO2 vyvolané aerací reaktoru (Khin et Anchantre, 2004) 

vedlo v prvních dnech jeho provozu k nárůstu pH až na 8,9. Při koncentraci N-amon cca 550 

mg/l tvořil N-NH3 cca 150 mg/l (obr. 6 B). To je hodnota převyšující v literatuře uváděný 

inhibiční limit nejen pro NOB, ale i pro AOB (Anthonisen et al., 1976; Park et Bae, 2009). 

Postupný nárůst koncentrace N-NO2
- po cca 15 dnech přesto svědčí o přítomnosti AOB v 

surové kalové vodě. Postupně se zvyšující aktivita AOB způsobila rychlý pokles pH na 

hodnotu cca 6,5, což vedlo ke snížení koncentrace NH3 na 0,5–1,0 mg/l (obr. 6 B). Oproti 

činnosti AOB byla aktivita NOB projevující se navýšením koncentrace N-NO3
- v systému 

zaznamenána až od cca 50. dne, přičemž dosažení úplné nitrifikace na N-NO3
- jako finálního 

produktu nitrifikace trvalo cca 180 dní (obr. 6 A). Dlouhodobá akumulace dusitanů byla 

pravděpodobně v reaktoru udržena díky zvýšené koncentraci HNO2, která vyvíjela určitý 

inhibiční tlak na NOB i poté, co koncentrace NH3 poklesla pod 1 mg/l (23. den).   
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Obr. 6 A – Vývoj nitrifikační aktivity M1, B – Vývoj koncentrace toxických forem v M1 

 

Způsob zaočkování M2, kdy byl reaktor naplněn směsí aktivovaného kalu a kalové 

vody v poměru 1:1, připravil odlišné počáteční podmínky pro rozvoj nitrifikace než v případě 

M1. Vyšší hodnota pH kalové vody, vysoká počáteční koncentrace N-amon a stripování CO2 

sice opět vedly k nárůstu pH reakční směsi až k hodnotě 8,9 a koncentraci N-NH3 cca 160 

mg/l, ale přítomnost velkého množství aktivovaného kalu (specifické zatížení 0,074 kg N-

amon/(kg NLorg·d) zahájení nitrifikace ve srovnání s M1 výrazně urychlila (obr. 7). AOB se 

na podmínky vysoké koncentrace NH3 adaptovaly rychleji, což vedlo k nárůstu koncentrace 

dusitanů v čištěné kalové vodě již mezi 2. a 9. dnem experimentu a zároveň k poklesu 

hodnoty pH a tedy i koncentrace NH3. Výrazně kratší ve srovnání s M1 byla i adaptace NOB, 

která se projevila nárůstem koncentrace dusičnanového dusíku už po cca 35 dnech od zahájení 

provozu reaktoru.  
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Obr. 7 – Vývoj nitrifikační aktivity M2 

 

Vysoká počáteční koncentrace N-amon spolu s vyšší hodnotou pH vedla u obou 

popisovaných reaktorů, M1 i M2, k extrémnímu nárůstu podílu nedisociovaného NH3, což ve 

fázi zapracování spolehlivě vede k inhibici NOB. Nevýhodou tohoto způsobu iniciace ZN je 

delší doba zapracování reaktoru při nutnosti nízkého počátečního zatížení reaktoru. V již 

zapracovaném reaktoru při nitrifikaci (bez ohledu na to, zda úplné, či zkrácené) dochází 

k uvolňování H+ iontů, což zapříčiní pokles hodnoty pH v čištěné kalové vodě a tím pádem i 

výrazné oslabení inhibičního tlaku NH3 (obr. 6 B - při pH 6,5 a koncentraci 500 mg/l N-amon 

odpovídá koncentrace NH3 v reaktoru v závislosti na teplotě cca 1 mg/l). V případě, že 

akumulace dusitanů v tomto období není podpořena dalšími faktory (limitace O2, vysoké 

objemové zatížení - Ruiz et al., 2003, Blackburne et al., 2008; Jubany et al., 2009; Pacek et 

al., 2014a;), dochází dříve, či později i přes přítomnost vysokých koncentrací NO2
- a dle 

literatury inhibičních koncentrací HNO2  (Anthonisen et al., 1976; Vadivelu et al., 2006) 

k samovolnému převedení systému do úplné nitrifikace. 

Na možnosti dosažení akumulace dusitanů prostřednictvím limitace NOB toxickými 

formami dusíku jsou zcela nebo částečně zaměřeny publikace č. 1, č. 2, č. 3 a č. 5 (kap. 7.1; 

7.2; 7.3; 7.5). 

Problematika zapracování nitrifikačních reaktorů je dále řešena v publikaci č. 3 (kap. 

7.3). 
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4.2.1.2 Iniciace zkrácené nitrifikace v již zapracovaném reaktoru s úplnou nitrifikací 

Další možností, jak dosáhnout akumulace dusitanů, je rychlé a efektivní zapracování 

úplné nitrifikace na dusičnany a následné převedení systému na ZN. Uvedený postup byl 

demonstrován na provozu následujících modelů:  

 

Rychlé zapracování úplné nitrifikace 

Reaktor M3 provozovaný jako CSTR byl naplněn (zaočkován) pouze aktivovaným 

kalem. Oproti M1 a M2 tedy nepřevyšovala koncentrace N-amon v době zahájení provozu 

reaktoru 1 mg/l. I při relativně vysokém počátečním objemovém zatížení 0,60 kg N-

amon/(m3·d) bylo při dostatečné koncentraci kalu (koncentrace NLorg 5,5 g/l; specifické 

zatížení 0,091 kg N-amon/(kg NLorg·d)) dosaženo úplné nitrifikace prakticky okamžitě. 

Vzhledem k tomu, že koncentrace N-amon na počátku experimentu byla zanedbatelná a 

hodnota pH nepřevýšila 6,7, nedošlo v důsledku působení NH3 k inhibici aktivity ani 

senzitivnějších NOB a finálním produktem reakce byl proto od první chvíle N-NO3
- (obr. 8 A) 

a to i přes to, že koncentrace N-NH3 v prvních dnech experimentu převyšovala 1 mg/l, 

hodnotu, u níž je již udáván inhibiční vliv na NOB (Anthonisen et al., 1976; Vadivelu et al., 

2007; Park et Bae, 2009). Koncentrace HNO2 byla při omezené produkci dusitanů minimální 

(obr. 8 B).  

Téměř okamžité dosažení nitrifikace při zaočkování běžným aktivovaným kalem a bez 

jakékoli následné regulace provozních podmínek bylo umožněno minimální koncentrací N-

amon v okamžiku zahájení provozu reaktoru. Výsledky provozu M3 jsou v kontrastu se 

závěry Jubany et al. (2008), Bartrolí et al. (2011) a dalších, kteří popisují nutnost až 

několikaměsíční fáze zapracování k dosažení srovnatelného objemového zatížení. 
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Obr. 8 A -Vývoj nitrifikační aktivity M3, B – Vývoj koncentrace toxických forem v M3 

 

Takto, či podobně zapracovaný nitrifikační reaktor je poté možno převést do režimu 

ZN nastavením podmínek omezujících aktivitu NOB. Jednou z těchto možností je limitace 

koncentrace O2.   

 

Iniciace zkrácené nitrifikace prostřednictvím limitace kyslíku 

Pro ověření možnosti dosažení ZN prostřednictvím limitace kyslíku v reaktoru 

s úplnou nitrifikací byl po 330 dnů provozován modelový reaktor M4. Provoz byl rozdělen do 

čtyř etap lišících se v kyslíkovém režimu.  

V první etapě do cca 100. dne probíhalo pozvolné zvyšování zatížení z 0,15 kg N-

amon/(m3∙den) na cca 1,5 kg N-amon/(m3∙den). Průměrné specifické zatížení v průběhu 

experimentu pak odpovídalo 0,25 kg N-amon/(kg NLorg·d). Účinnost nitrifikace kromě 

krátkého období po zahájení provozu kolísala v rozmezí 95–99 %, což bylo umožněno 
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dávkováním zásaditého činidla vyrovnávajícího pokles hodnoty pH (viz kap. 4.2.3). 

Koncentrace kyslíku byla automaticky udržována na hodnotě 3,0±1,0 mg/l, což nelimitovalo 

aktivitu AOB ani NOB. Hodnota pH byla v průběhu experimentu automaticky udržována na 

7,0±0,1 přidáváním NaOH. Ve druhé etapě bylo navyšování průtoku ukončeno a objemové 

zatížení bylo udržováno na 1,42±0,06 kg N-amon/(m3∙den), specifické zatížení v této době 

odpovídalo 0,25 kg N-amon/(kg NLorg·d). 

 

 
Obr. 9 – Průběh nitrifikace v rámci jednotlivých etap provozu M4, I., II. a IV. etapa – 

koncentrace rozpuštěného kyslíku 3 mg/l, III. etapa – 0,7 mg/l 

 

Výsledným produktem nitrifikace byl ve větší části první etapy a v celé druhé etapě při 

stabilních podmínkách takřka výhradně dusičnanový dusík. Třetí etapa byla zahájena 

snížením hladiny O2 na hodnotu 0,7 mg/l, což odpovídá KDO pro AOB (Guisasola et al., 

2005). Během několika následujících dní rapidně vzrostla koncentrace dusitanů v reaktoru na 

úkor dusičnanů, jejichž zastoupení kleslo pod 10 %, následně během dalšího týdne pod 5 % a 

pod touto hranicí se pohybovalo po celou dobu třetí etapy (obr. 9). 

Nízká koncentrace kyslíku sice vedla k potlačení činnosti NOB, nicméně měla za 

následek při stávajícím zatížení pohybujícím se okolo 1,5 kg N-amon/(m3·d) i postupný 

pokles účinnosti oxidace N-amon z původních více než 90 % na začátku etapy na hodnoty 

kolem 60 % na jejím konci. Čtvrtá etapa byla zahájena opětným navýšením koncentrace O2 na 

cca 3 mg/l, což během týdne zvýšilo účinnost konverze N-amon na hodnoty přesahující 90 %, 

přičemž téměř veškerý N-amon byl i nadále převáděn pouze na N-NO2
-. ZN s vysokou 

účinností odstranění N-amon probíhala následujících 90 dní, teprve poté došlo k opětovnému 

nárůstu aktivity NOB a tím pádem i navýšení koncentrace N-NO3
- na úkor N-NO2
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podobným výsledkům dospěli v rámci svých experimentů s kalovou vodou Isaka et al. (2008), 

kteří k prvotní inhibici NOB využili teplotní šok (viz kap. 1.3.5). 

Prostřednictvím limitace O2 v reaktoru bylo dosaženo ZN, nicméně nízká koncentrace 

kyslíku vedla také k poklesu účinnosti odstraňování N-amon. Tento problém byl vyřešen 

navýšením hladiny O2 (počátek etapy IV), aniž by se po následujících 90 dnů výrazně změnil 

poměr oxidovaných forem. Udržení ZN bez selektivního tlaku nízké hladiny O2, či vyšší 

koncentrace NH3 lze vysvětlit inhibičním působením nedisociované HNO2, jejíž koncentrace i 

přes neutrální pH vlivem akumulace N-NO2
- převyšující 1 g/l dosáhla 0,2 – 0,6 mg/l N-HNO2, 

přičemž jako inhibiční pro NOB je udávaná hodnota 0,02 – 0,45 mg/l N-HNO2 (Anthonisen et 

al., 1976; Vadivelu et al., 2006; Park et Bae, 2007; Jubany et al., 2009). Dalším 

z rozhodujících faktorů mohla být i přítomnost disociovaného N-NO2
-, která je v takto 

vysokých koncentracích zmiňována jako další možný inhibitor aktivity NOB  (Buday et al., 

1999).  

Vliv limitace koncentrace kyslíku na průběh a finální produkty nitrifikace byl autorem 

podrobně diskutován v publikacích č. 1 a č. 6 (kap. 7.1; 7.6). 

 

Iniciace zkrácené nitrifikace změnou provozního režimu 

Další možnost, jak iniciovat ZN v reaktoru stabilně nitrifikujícím na dusičnany je 

změna provozního režimu. Uvedený postup byl experimentálně demonstrován při provozu 

reaktoru M5.  

Reaktor byl zaočkován biomasou z již déle provozovaného modelu nitrifikujícího na 

dusičnany, objemové zatížení odpovídalo 0,3 kg N-amon/(m3·den). Po dobu 38 dnů od 

zahájení byl reaktor provozován v CSTR režimu s NO3
- jako finálním produktem nitrifikace. 

Záhy po převedení systém do SBR došlo k výrazné akumulaci dusitanů a rychlému poklesu 

koncentrace dusičnanů z 630 mg/l ve 38. dni na 135 mg/l v 51. dni provozu reaktoru. Poté 

koncentrace dusičnanů pozvolna klesala až k 48 mg/l v závěru provozu reaktoru (obr. 10). 

Hodnota pH v reaktoru se měnila v závislosti na průběhu jednotlivých cyklů. Na začátku 

každého cyklu došlo k jednorázovému přivedení kalové vody do reaktoru, v důsledku čehož 

hodnota pH stoupla na cca 7,2, což vedlo ke koncentraci NH3 cca 7 mg/l, na konci cyklu pak 

klesala k hodnotě kolem 6 (obr. 10), což v přítomnosti dusitanů naopak navýšilo koncentraci 

N-HNO2 až na 1,5 mg/l.  
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Obr. 10 – Vývoj nitrifikační aktivity reaktoru M5 (přerušovaná vertikální linie odděluje fáze 

CSTR – kontinuální režim a SBR – semikontinuální režim, pH – hodnota pH v CSTR a 

v SBR na začátku cyklu, pH-b – hodnota pH na konci cyklu M6) 

 

Šokové působení vysokých koncentrací NH3 a HNO2 v průběhu cyklu negativně 

působí na NOB, a tím dochází k opakované inhibici a následnému postupnému potlačení 

jejich aktivity (Radechovský et al., 2013).  

Aplikace SBR provozních režimů na úpravu kalové vody a jejich vliv na zastoupení 

finálních produktů nitrifikace jsou popisovány v publikacích č. 2 a č. 5 (kap. 7.2; 7.5). 

 

4.2.2 Udržení dlouhodobé zkrácené nitrifikace 

Nastartování ZN je jednoduše technologicky řešitelné řadou způsobů, jak již bylo 

popsáno v předchozí kapitole. Poněkud komplikovanější je nicméně její dlouhodobý stabilní 

provoz, při němž je nutné zabránit přirozené tendenci biomasy k obnovení úplné nitrifikace, 

jako tomu bylo u experimentů s reaktory M1, M2 i M4. Z hlediska dosažení a dlouhodobého 

udržení ZN v reaktoru upravujícím kalovou vodu nebo OV podobných vlastností je 

technologicky pravděpodobně nejspolehlivější metoda provozu reaktoru v SBR.   

 

4.2.2.1 Stabilní zkrácená nitrifikace prostřednictvím  SBR režimu 

SBR provoz je velmi vhodný z hlediska dosažení a udržení stabilní ZN bez dalších 

vnějších zásahů. Dokladuje to i M6, který byl provozován v SBR režimu při objemovém 

zatížení 0,8 kg N-amon/(m3·den) po dobu téměř dvou let, přičemž podíl N-NO3
- v reaktoru za 

celou dobu nepřekročil 25 % z celkového množství oxidovaných forem dusíku (obr. 11).  
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Obr. 11 – Vývoj nitrifikační aktivity reaktoru M6 

 

Zejména zde je zjevný zásadní rozdíl mezi udržením stabilního provozu ZN v CSTR a 

SBR režimu. V obou případech není nijak komplikované docílit akumulace dusitanů, u CSTR 

bez dalších zásahů však obvykle dříve, či později dojde k obnovení úplné nitrifikace na N-

NO3
-. Dlouhodobá stabilní akumulace je v případě CSTR podmíněna kontinuálním, či 

opakovaným působením dalších faktorů limitujících, či inhibujících aktivitu NOB. U systémů 

provozovaných jako SBR je ZN kalové vody a podobných typů OV za daných podmínek 

možné udržet dlouhodobě pouze vlivem samotného střídání vyšší koncentrace toxických 

forem v průběhu jednotlivých cyklů (obr. 12) a jiné zásahy do provozu reaktoru nejsou nutné. 

Bylo experimentálně ověřeno, že stabilní akumulace dusitanů lze tímto způsobem docílit i při 

koncentraci N-amon 300 mg/l a objemovém zatížení 0,2 kg N-amon/(m3·d) (Radechovský et 

al., 2013).  

 
Obr. 12 – Typický průběh změn koncentrace NH3 a HNO2 v průběhu SBR cyklu 

 

0

200

400

600

800

1000

0 100 200 300 400 500 600 700

N
 (m

g/
l) 

dny 

N-NO3- N-NO2- N-amon

0

0,2

0,4

0,6

0,8

1

0

10

20

30

40

0 50 100 150 200 250 300 350

N
-H

N
O

2 
(m

g/
l) 

N
-N

H3
 (m

g/
l) 

min 

N-NH3 N-HNO2

36 

 



4.2.2.2 Stabilní zkrácená nitrifikace v CSTR režimu  

Limitace O2 

Provozem reaktoru M4, který byl zmíněn již v rámci kap. 4.2.1.2, byla prezentována 

možnost stabilní akumulace dusitanů v CSTR režimu při nízké koncentraci O2. Omezená 

dostupnost kyslíku nicméně vedla při daném, relativně vysokém zatížení 1,5 kg N-

amon/(m3·den) k postupnému poklesu účinnosti oxidace N-amon. Není vyloučeno, že by při 

uvedeném objemovém zatížení bylo možné najít takovou koncentraci O2, které by umožnila 

akumulaci dusitanů a zároveň nevedla k omezení účinnosti oxidace. Možnost praktické 

aplikace tohoto postupu při zachování vysoké účinnosti nitrifikace pak může spočívat ve 

střídání fází s limitovanou a nelimitovanou koncentrací kyslíku v reaktoru. Podrobněji viz 

publikace č. 1 a č. 6. 

 

Vysoké objemové zatížení 

Dalším faktorem, který podporuje akumulaci dusitanů je i vysoké objemové zatížení, 

jak do určité míry demonstruje provoz reaktoru M7. 

Uvedený modelový reaktor byl provozovaný jako CSTR byl naplněn (zaočkován) 

pouze aktivovaným kalem. Podobně jako u M3 (viz kap. 4.2.1.2), koncentrace N-amon 

v okamžiku zahájení jeho provozu nepřevyšovala 1 mg/l. Následně byl reaktor M7 vystaven 

velmi vysokému objemovému zatížení 1,75 kg N-amon/(m3·den), což způsobilo jeho 

přetížení a nárůst koncentrace NH3 až na cca 260 mg/l N-NH3 (obr. 13 B). Tato extrémní 

koncentrace zapříčinila inhibici nejen vůči toxicitě amoniaku citlivějších NOB, ale i relativně 

tolerantních AOB. Následně bylo objemové zatížení sníženo na 1,3 kg N-amon/(m3·den). 

Výraznější biochemická oxidace N-amon byla zjištěna kolem 25. dne a rychle narostla během 

následujících 5 dnů. Po celou dobu provozu M7 (119 dní) byl hlavním produktem nitrifikace 

N-NO2
-, koncentrace  N-NO3

- se pohybovala v řádech jednotek mg/l (obr. 13 A). 
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Obr. 13 A -Vývoj nitrifikační aktivity M5, B – Vývoj koncentrace toxických forem v M5 

 

 V období po přetížení byl vývoj nitrifikace v M7 velmi podobný modelům M1 (obr. 

6) naplněného pouze kalovou vodou (bez zaočkování) a M2 (obr. 7), kdy byl reaktor 

zaočkován kombinací aktivovaného kalu a kalové vody. Počáteční koncentrace NH3 (ve všech 

případech více než 150 mg/l N-NH3) byla rapidně snížena vlivem zahájení nitrifikační 

aktivity spojené s poklesem hodnoty pH. Nárůst koncentrace N-NO2
- při hodnotě pH 6 - 7 

způsobil navýšení koncentrace HNO2 (u všech tří modelů se pohybovala mezi 0,2 a 1,2 mg/l 

N-HNO2), což mohlo vést k následné inhibici NOB prostřednictvím kyseliny dusité. Až 

později se patrně projevila adaptace NOB na podmínky panující v reaktoru (Yusof et al., 

2010) a došlo k obnovení úplné nitrifikace.  

Na základě výsledků z reaktoru M7 je možno předpokládat, že jedním z faktorů 

podporujících hromadění dusitanů i po odeznění inhibičního vlivu NH3 by mohlo být vysoké 

objemové zatížení reaktoru, výrazně vyšší než v případě M1 a M2. Zatím není zcela jasné, 
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jakým způsobem vyšší objemové zatížení napomáhá udržet vyvolanou akumulaci dusitanů. 

Lze předpokládat, že úroveň zatížení může ovlivnit koncentraci toxických meziproduktů 

nitrifikace (např. hydroxylaminu, Xu et al. 2012). Vysoké zatížení N-amon vede také 

k intenzivnější okamžité spotřebě kyslíku bakteriemi. To může i při relativně vysoké 

koncentraci kyslíku v médiu způsobit jeho nedostatek například v podpovrchových částech 

kalové vločky vzhledem k omezené rychlosti difúze vrstvou vločky, či biofilmu. V případě, 

kdy jsou v povrchových partiích vločky přítomny zejména AOB (de Sousa Carvalho et al., 

2006), dochází k limitaci druhého stupně nitrifikace. Objemové zatížení jako jeden z faktorů 

vedoucí k akumulaci N-NO2
- zmiňují i Okabe et al. (2011). V jejich biofilmovém reaktoru 

byla při teplotě 35 oC a při objemovém zatížení vyšším než 1 kg N-amon/(m3·d) udržována 

stabilní ZN, která přešla v úplnou nitrifikaci po snížení zatížení na hodnotu 0,25 kg N-

amon/(m3·d).  

 

Z provedených experimentů vyplývá, že za technologicky udržitelných podmínek, tzn. 

bez umělého navyšování hodnoty pH např. dávkováním činidel, není reálné v systému 

pracujícím na principu CSTR dosáhnout trvalé akumulace N-NO2
- pouze na základě působení 

toxických forem dusíku. Jejich inhibiční tlak na NOB bude v takto provozovaném reaktoru 

nutno kombinovat s dalšími zásahy do systému. 

 

4.2.3 Účinnost odstranění N-amon  
 

Účinnost odstranění N-amon při nitrifikaci kalové vody se po úvodní fázi zapracování 

u všech modelů vyjma M4 v zásadě nelišila a pohybovala se kolem 50 %.  Limit účinnosti 

odpovídající oxidaci přibližně jedné poloviny celkové koncentrace N-amon v surové kalové 

vodě je dán jejím molárním poměrem NH4
+/HCO3

- zhruba 1,1/1. Pufrační kapacita čištěné 

vody proto umožňuje odstranění cca 50 % N-amon, poté pH klesá na hodnotu inhibující další 

nitrifikační aktivitu (Khin et Anchantre, 2004). Pokud by byl pokles hodnoty pH 

kompenzován např. současně probíhající denitrifikací, která by vlivem uvolňování OH- pokles 

hodnoty pH eliminovala, či přidáváním zásaditého činidla jako tomu bylo v případě M4, bylo 

by možné dosáhnout výrazně vyšší účinnosti (Pacek et al., 2014a).  
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4.2.4 Environmentální rizika zkrácené nitrifikace  
 

S širší aplikací čistírenských procesů založených na ZN musí být věnována pozornost i 

riziku vysokých emisí N2O, které zatím bylo ve vztahu k technologiím ČOV diskutováno jen 

omezeně.  N2O je silný skleníkový a ozonovou vrstvu narušující plyn a ČOV jsou jeho 

významným antropogenním emitorem (IPCC, 2007).  

Rizika vyšších emisí N2O v průběhu čištění vod jsou dávány do souvislosti zejména se 

stresem bakteriálních kultur vyvolaným nestabilitou podmínek. Z tohoto hlediska je proto 

více rizikový provoz reaktorů v režimu SBR vyznačujícím se proměnlivou hodnotou pH a 

koncentrací kyslíku, různou dostupností substrátů, prudkou změnou redox potenciálu atd. 

v rámci každého cyklu. Významné riziko vyšších emisí N2O je však spojováno i s limitací 

dostupnosti O2 a působením dalších faktorů využívaných při potlačení aktivity NOB v  CSTR 

systémech (Kampschreur et al., 2008; Law et al., 2012; Pacek et al., 2014b).  

 Rizikům emisí N2O při praktickém využití alternativních metod odstraňování N-amon 

z OV se podrobněji věnuje publikace č. 4 (kap. 7.4).  
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5 Závěry a doporučení  
 

Následující text stručně shrnuje výsledky prezentovaného výzkumu a formou 

doporučení vymezuje možný směr dalšího výzkumu. 

  

5.1 Závěry 
 

Výsledky popsaných experimentů potvrzují, že stabilní ZN při zachování vysoké 

účinností odstranění N-amon může být realizována prostřednictvím technologicky 

nenáročných reaktorů v režimu CSTR i SBR zaočkovaných běžným aktivovaným kalem 

v suspenzi při laboratorní teplotě. 

Bylo prokázáno, že zapracování nitrifikačního reaktoru na čištění kalové vody je 

možné zrealizovat i při relativně vysokém počátečním zatížení během několika dnů 

s využitím běžného aktivovaného kalu. Iniciace nitrifikace je možná i bez zaočkování, 

pouhým provzdušňováním kalové vody.  

Limitace koncentrace kyslíku je spolehlivým faktorem umožňujícím potlačení aktivity 

NOB v OV s vysokou koncentrací N-amon. Prostřednictvím limitace O2 v reaktoru bylo 

dosaženo ZN, nicméně nízká koncentrace kyslíku vedla také k poklesu účinnosti odstraňování 

N-amon. Takto vyvolaná ZN nicméně vykazuje efekt setrvačnosti i po pominutí původní 

limitace aktivity NOB nízkou hladinou O2 způsobený pravděpodobně inhibičním působením 

HNO2, či vysokých koncentrací NO2
-. Z výsledků experimentů je evidentní, že inhibiční tlak 

akumulovaných dusitanů bez spolupůsobení dalších faktorů (O2, NH3, objemové zatížení N-

amon) není sám o sobě dostačující pro dlouhodobou ZN a v takto provozovaném systému 

vždy, dříve, či později, dojde k opětovnému obnovení úplné nitrifikace na dusičnany. Na 

druhou stranu, délka fáze provozu reaktoru předcházející obnovení úplné nitrifikace je různá a 

často přesahuje i několik měsíců. Z toho vyplývá možnost, že pro dosažení stabilní ZN by 

postačovalo vystavit reaktor vlivu zmíněných inhibičních faktorů pouze periodicky, čímž by 

došlo k opětovnému potlačení růstu NOB a přetrvání akumulace dusitanů.  

Z hlediska stability a nenáročnosti provozu se jako velmi vhodný projevil provozní 

režim SBR. Časté střídání zvýšené koncentrace obou toxických forem dusíku dané 

opakováním cyklů vede k účinné inhibici NOB, zatímco aktivita AOB není výrazněji 

limitována. To umožňuje dosažení ZN bez jakékoli regulace dalších faktorů (O2, stáří kalu 

atd.), což bylo potvrzeno stabilním provozem SBR reaktoru v režimu ZN po dobu dvou let. 
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 Alternativní metody odstraňování dusíku z koncentrovaných OV umožňují výrazné 

ekonomické úspory a při odděleném čištění kalové vody snižují zatížení hlavní čistírenské 

linky. Negativním a zatím poněkud opomíjeným rysem těchto metod jsou obvykle výrazně 

vyšší emise N2O na jednotku odstraněného dusíku ve srovnání s konvenčními biochemickými 

procesy.   

 

5.2 Doporučení 
 

Popsané experimenty byly prováděny s neředěnou kalovou vodou z ÚČOV Praha, u níž 

koncentrace N-amon převyšuje 1 g/l. Za těchto podmínek lze v SBR režimu relativně snadno 

dosáhnout takové koncentrace toxických forem dusíku, které inhibují aktivitu NOB. Zatím 

však není jasné, zda je možné aplikovat uvedenou metodu i na kalové vody s menší 

koncentrací N-amon v řádu stovek mg/l, či anaerobně předčištěné komunální OV 

s koncentrací v řádu desítek mg/l. Další výzkum by v tomto případě měl být směřován 

k popsání koncentrací, za nichž je prostřednictvím SBR metody stále možné realizovat ZN. 

 

Střídání vyšších koncentrací toxických forem v SBR systémech upravující neředěnou 

kalovou vodu je spolehlivým faktorem umožňujícím akumulaci dusitanů, účinnost oxidace N-

amon je však omezena. Další výzkum by měl být směřován na možnosti realizace uvedeného 

postupu i při vyšší účinnosti, které lze dosáhnout pouze navýšením hodnoty pH (ať už 

přirozeně – denitrifikací, či uměle přidáváním zásaditých činidel) a tím také omezením 

inhibičního vlivu HNO2.   

 

Realizace ZN v CSTR provozech je možná prostřednictvím limitace kyslíku. Jeho nízká 

hladina však omezuje výkon reaktoru. Další pokusy by měly být směřovány k identifikaci 

vhodných podmínek objemového zatížení a koncentrace kyslíku, které by zachovaly ZN a 

zároveň nesnižovaly výkon reaktoru, případně k nalezení optimální frekvence střídání fází 

s limitovanou a neimitovanou koncentrací kyslíku.  

 

 Během provozu experimentálních reaktorů bylo dosahováno stabilní ZN při 

laboratorních teplotách, což je výrazně méně, než například v případě provozně využívaného 

SHARON procesu. Není však jasné, jaká bude stabilita akumulace dusitanů při poklesech 

teploty hlouběji pod 20 oC, kdy rychlost růstu NOB převyšuje AOB.  Následný výzkum by se 
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proto měl zaměřit i na provoz CSTR a SBR reaktorů při nižších teplotách, případně při 

teplotních skocích způsobených v provozních podmínkách například změnou počasí 

v chladných měsících. 

 

V souvislosti s čím dál větším rozšířením provozních aplikací popsaných alternativních 

procesů by měl být zvýšený zájem věnován i analýzám a modelům kvantifikujícím emise N2O 

z těchto provozů. Výzkum by měl být směřován zejména k popisu množství emisí 

z jednotlivých provozních variant. Na jejich základě pak bude možné stanovit vhodné 

technologické postupy a doporučení, které případné emise N2O minimalizují. 
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ABSTRACT

The direct and indirect influence of temporary oxygen limitation on the nitrification of reject
water was investigated using a continuous stirred tank bioreactor operated for 330 d at lab-
oratory temperature (23 ± 1˚C). A decrease in dissolved oxygen (DO) concentration from 3
to 0.7 mg L−1 lasted for 38 d and led to effective nitrite accumulation—more than 95% of
total oxidized nitrogen was present as nitrite. The drop of DO concentration, at the same
time, caused a decrease in the nitrogen oxidation rate from 1.36 to 0.73 kgNm−3 d−1. After a
subsequent DO concentration increase to 3 mg L−1, the nitrite accumulation remained stable
for another 90 d. This development was caused mainly by the indirect effects of DO limita-
tion, consisting especially in the change of nitrogen species represented. A significant
increase in free nitrous acid concentration induced by temporary DO limitation seems to be
the key factor in this respect. The results of Fluorescence in situ hybridization analysis con-
firmed a washout of nitrite-oxidizing bacteria (NOB) during the period with high nitrite
accumulation. The representation of NOB in total biomass decreased from 6.4% to less than
1% as a consequence of temporary DO limitation.

Keywords: Ammonia-oxidizing bacteria; Free ammonia; Free nitrous acid; Nitrite-oxidizing
bacteria; Oxygen limitation; Partial nitrification; Reject water

1. Introduction

The separate treatment of water rejected from
anaerobic digestion of sewage sludge represents the
possibility to achieve highly efficient nitrogen removal

with a low cost per volume unit of wastewater [1].
Nitrogen compounds in the form of ammonium nitro-
gen (expressed as total ammonium nitrogen— [TAN])
are commonly eliminated from wastewater by a com-
bination of two processes: nitrification and denitrifica-
tion. The specific composition of reject water (high
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TAN concentration, low chemical oxygen demand/
nitrogen— [COD/N]— ratio) enables new alternatives
in the biological nitrogen removal processes based on
partial nitrification, converting TAN to nitrite (NO�

2 )
instead of nitrate (NO�

3 ), followed by subsequent
nitrogen reduction via denitritation (denitrification of
N-NO�

2 ) [2] or anaerobic ammonium oxidation
(ANAMMOX technology) [3,4]. Benefits of both meth-
ods were thoroughly described in the literature [5]
and are generally known.

Partial nitrification is based on the limitation of
nitrite-oxidizing bacteria (NOB) activity while main-
taining the activity of ammonia-oxidizing bacteria
(AOB). AOB and NOB prefer different pH values [6]
and temperature [7], and they are not equally sensitive
to low dissolved oxygen (DO) concentrations [8,9],
changes of oxic conditions form anaerobic to aerobic
[10,11], low sludge retention time (SRT) [7], toxic
nitrogen compounds (free ammonia—[FA] and free
nitrous acid—[FNA]) [12–15] or elevated HCO�

3 con-
centrations [16]. Through the different selective fac-
tors, it is possible to keep AOB active, while the
growth of NOB is suppressed and its activity
restricted.

The method of DO control may be considered as
one of the most reliable and relatively “low-cost” NOB
washout strategies. The exact conventional Monod-
type half-saturation constant for DO concentration
(KDO) differs according to the conditions applied in
given experiments described in the literature (Table 1),
but it is generally accepted that the saturation constant
for AOB is lower than that for NOB [8], that is, if the
DO value is set higher than KDO for AOB, but still
lower than KDO for NOB, partial nitrification can occur
under certain conditions [8,17,20]. Oxygen is used pref-
erentially for TAN oxidation, which could disadvan-
tage NOB in the case of DO insufficiency. N-NO�

2

accumulation in continuous stirred systems with bio-
mass in suspension, treating wastewater with high
TAN concentration, was usually observed at concentra-
tions below 1.5 mg L−1 [17,20–23]. Blackburne et al. [17]
mentioned a concentration of 0.4 mg L−1 to be sufficient
for an efficient partial nitrification. Ruiz et al. [20]
reported the optimal DO concentration for achieving

partial nitrification together with high conversion
efficiency was 0.7 mg L−1, but a concentration lower
than 0.5 mg L−1 had an adverse effect on TAN
oxidation efficiency, while Wang and Yang [21] found
the optimal DO value for N-NO�

2 accumulation at
1.5 mg L−1. Jubany et al. [22] applied partial nitrifica-
tion within a range between 1.2 and 1.9 mg L−1, while
Wang et al. [23] achieved the best performance of a nit-
ritation reactor treating landfill leachate at DO concen-
trations between 1 and 2 mg L−1. The effects of DO
control could be effectively combined with other
factors inhibiting NOB activity (lowered HRT, toxic
effect of FA, etc.) in order to achieve efficient nitrite
accumulation, even during the nitrification process of
wastewater with a TAN concentration lower than
100 mg L−1 [24].

The direct effects of oxygen limitation on NOB
activity has been thoroughly studied recently and is
currently described well. The effective partial
nitrification of TAN-concentrated water achieved
through DO control has been reported by many
authors [6,9,17,20–23]. Concurrently, the secondary
effects of oxygen limitation consisting in the lag phase
of NOB activity after switching the anoxic/anaerobic
conditions to aerobic conditions has been discussed in
the past [25]. As a result of these findings, many
authors applied a strategy based on intermittent
aeration, where the crucial principle is to operate the
system at an optimal length of aerobic phases in the
reactors, combining the anoxic and aerobic processes.
Most frequently, wastewater with a relatively low
TAN concentration has been treated on this principle
in SBR reactors [9,10]. However, additional indirect
effects of oxygen limitation could be expected in the
case that wastewater with an extremely high TAN
concentration (such as reject water) is treated in a
fully aerobically operated nitrification reactor
without anoxic/anaerobic phases. The change of the
N-NO�

3 /N-NO�
2 ratio and, alternatively, the decrease

of TAN removal efficiency caused by limited DO
availability [20] lead to the increase of FNA and FA
concentration in the reactor [26]. Therefore, the simul-
taneous inhibition of NOB caused by a limited DO
concentration together with high FNA and, potentially,
FA should be expected when treating reject water if
DO limitation is applied as the main primary factor
used for the selection of nitrifying bacteria. This aspect
of DO limitation has not been seriously evaluated yet.

Within this paper, DO limitation during separate
reject water treatment realized in continuously stirred
tank reactor (CSTR) with flocculent biomass was
applied as a primary factor inhibiting NOB activity in
a lab scale. The main objective of this study was to
evaluate the indirect effect of DO limitation on nitrite

Table 1
KDO according to different authors

Reference AOB (mg L−1) NOB (mg L−1)

[8] 0.74 1.75
[17] 0.03 0.4
[18] 0.3 1.1
[19] 0.5 1.9
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and nitrate accumulation in the reactor and long-term
restriction of NOB activity.

2. Experimental

The experiment was performed at Czech Univer-
sity of Life Sciences Prague, Department of Agro-Envi-
ronmental Chemistry and Plant Nutrition from
September 17, 2011 to July 28, 2012. The Fluorescence
in situ hybridization (FISH) analyses were conducted
at the Institute of Chemical Technology in Prague,
Department of Water Technology and Environmental
Engineering.

2.1. Influent

Raw reject water obtained from the Prague Central
Wastewater Treatment Plant was used as the influent
substrate for the experiment. The chemical characteris-
tics are shown in Table 2.

2.2. Reactor setup

The model reactor was designed as a CSTR with
an attached settler, enabling sludge recirculation
(Fig. 1). The operating reactor volume was 1.5 L. Acti-
vated sludge from another experimental reactor treat-
ing reject water to the final nitrification product
N-NO�

3 was used as the inoculum. The reactor was
filled with 0.5 L of the sludge (volatile suspended sol-
ids [VSS] 5.35 g L−1) and 1 L of tap water. The influent
was fed into the reactor by a peristaltic pump (Kouril
PCD 21, Czech Republic). Reactor mixing as well as
basic coarse bubble aeration was provided continu-
ously by a small aquarium air pump (Tetratec APS
400, Germany). Based on similar conditions applied
during the experiment described by Ruiz et al. [20], a
DO concentration of 0.7 mg L−1 was applied in order

to initiate partial nitrification. The DO concentration
was kept within the adjusted interval by the intermit-
tent aeration of an additional aquarium air pump con-
trolled by a computer with an attached DO sensor. In
order to achieve maximum nitrogen oxidation effi-
ciency (NOE), it was necessary to compensate HCO�

3

deficiency, or more precisely, the insufficient ratio
between inorganic carbon and TAN [27,28] followed
by a pH decline induced by AOB activity via the dos-
ing of an NaOH solution. In this way, the pH value
was set to 7 (with a hysteresis of 0.05). The experiment
was performed at laboratory temperature (23 ± 1˚C).
SRT was not purposely limited, and no excess sludge
was taken from the reactor, excluding the biomass lost
from the reactor with the effluent from secondary sed-
imentation. Thanks to this fact, very long SRT (at least
25 d) was applied during the experiment. The actual
SRT value could not be exactly measured due to a
high and variable concentration of VSS and total sus-
pended solids (TSS) in the influent.

2.3. Operational phases

The operation period of the reactor was divided
into four phases (Table 3).

The NLR value was intentionally regulated only
during Phase I by a gradual increase of the flow rate.
During Phases II–IV, the flow rate was kept stable, so
the fluctuations of NLR were caused only by variable
TAN concentrations in the influent reject water. Aver-
age values of NLR were comparable for Phases II–IV.

Table 2
Chemical characteristics of the influent reject water. Chem-
ical oxygen demand of total solids (CODTS); chemical oxy-
gen demand of dissolved solids (CODDS)

Average

pH 8.42 ± 0.22
TAN (mg L−1) 1.450 ± 165
P-PO3�

4 (mg L−1) 34 ± 8
Alkalinity (mmol L−1) 97 ± 6.3
CODTS (mg L−1) 2.675 ± 770
CODDS (mg L−1) 1.665 ± 510
TSS (g L−1) 1.14 ± 0.50
VSS (g L−1) 1.00 ± 0.48

9

3

10

11

2

1

7

8

6
4 5

12

13

Fig. 1. Schematic diagram of a setup with attached DO
and pH control unit.
Notes: (1) nitrification CSTR reactor, (2) settler, (3) reject
water tank, (4) pH electrode, (5) DO electrode, (6) pH reg-
ulation pump, (7) aeration, (8) reactor mixing via air
bubbles, (9) PC, (10) interface, (11) automatic switches con-
trolled by PC, (12) effluent, and (13) sludge recirculation.
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The start-up phase (Phase I) lasted for 105 d with the
aim to achieve an NLR value approaching 1.65 kg N
m−3 d−1, the maximum achievable under given condi-
tions [27]. Phase II lasted for 36 d with the aim to sta-
bilize the system operated under high NLR with
unlimited DO. Phase III lasted for 39 d in order to
operate the system under limited DO for a period of
time comparable with Phase II. Phase IV lasted for
147 d with the aim to evaluate the characteristics of
the system after the termination of DO limitation.

2.4. Analytical methods

The following basic physical and chemical analyses
were performed during the experiment: pH value, DO
concentration, temperature, and the concentration of
TAN, and N-NO�

2 and N-NO�
3 , COD, TSS, and VSS.

The pH value, DO concentration, and temperature
were monitored continuously online (Gryf Magic XBC
device, Gryf HB company, Czech Republic). The pH
value was measured by an ISE electrode PCL 321 XB2,
and DO was measured by a membrane electrode KCL
24 XB4. Both types of electrodes were equipped with
temperature sensors. The concentration of observed
nitrogen compounds, CODTS, and CODDS was mea-
sured weekly using a HACH DR/4000 spectropho-
tometer (HACH LANGE GmbH). The analysis of
TAN, N-NO�

2 , and COD was performed in accordance
with standard methods [29], and N-NO�

3 was ana-
lyzed according to the HACH 2511 method with the
application of HACH test kits purchased at HACH
LANGE GmbH. The samples were taken from the
input reject water and from the settler once a week.
Alkalinity was determined by titration of the sample
with hydrochloric acid (0.1 mol L−1) up to pH 4.5.

Analyses of VSS were performed every week
according to the standard methods [29] in order to
quantify the activated sludge biomass. The samples
were taken from the nitrification CSTR reactor, where
the homogeneity of suspension was guaranteed by a
continuous aeration of the reactor (see above).

2.5. Microbial analyses

In order to reveal the microbial structure of the
nitrifying biomass, the FISH analysis was performed.
AOB communities were examined with the NSO mix
(NSO190 + NSO1225) probe, detecting (β-proteobacte-
rial AOB), dye Fluos, stained green in color. NOB
were quantified with the Ntspa mix (Ntspa712+Nt-
spa662) probe, detecting whole phylum Nitrospirae
species, and NIT3, detecting Nitrobacter species, dye
Cy3, stained red in color. FISH images were collected
using an Olympus BX51-RFAA epifluorescence micro-
scope with a charge-coupled device camera. FISH
quantification was performed according to Daims
et al. [30], where the relative abundance of each group
was determined in triplicate as mean percentage of
the target bacteria. The result determines the percent-
age expression of the area occupied by nitrifying bac-
teria from the area of total biomass.

2.6. Calculations

The following formulas were used to quantify indi-
cators describing the process conditions.

Nitrogen oxidation efficiency (NOE, %)

NOE ¼ CN�NO�
2
þ CN�NO�

3

CTAN�in
� 100% (1)

CTAN-in (mg L−1)—TAN concentration measured in the
influent.

CN�NO�
2
(mg L−1)—N-NO�

2 concentration measured
in the effluent.

CN�NO�
3
(mg L−1)—N-NO�

3 concentration measured
in the effluent.

Nitrogen oxidation rate (NOR, kg TANm−3 d−1).

NOR ¼ NLR �NOE

100
(2)

NLR (kg TANm−3 d−1)—nitrogen loading rate.

Table 3
Reactor conditions and operation length of the experimental phases

Phase number Operational period (d) Average NLR* (kg TANm−3 d−1) Set DO conc. (mg L−1)

I 1–105 0.13 – 1.50** 3.0
II 106–142 1.42 ± 0.06 3.0
III 143–182 1.32 ± 0.12 0.7
IV 183–330 1.13 ± 0.24 3.0

*NLR—nitrogen loading rate

**NLR gradually increased from 0.13 to 1.50 kg TAN/(m3d).
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Specific nitrogen oxidation rate ([sNOR], mg N g
VSS−1 d−1).

sNOR ¼ NOR

VSS
� 1;000 (3)

VSS (g/L)—concentration of activated sludge
expressed as VSS.

FA and FNA nitrogen were calculated according to
Anthonisen et al. [12] and modified in order to
express only the concentration of nitrogen occurring
in the form of FA or FNA (CN–FA, CN–FNA, mgL−1).

CN�FA ¼ CTAN � 10pH
expð6; 334=ð273þ tÞÞ þ 10pH

(4)

CTAN(mg L−1)—TAN concentration measured in the
reactor.

t (˚C)—temperature.

CN�FNA ¼ CN�NO�
2

½expð�2; 300=ð273þ tÞÞ þ 10pH� þ 1
(5)

CN�NO�
2
(mg L−1)—N-NO�

2 concentration measured in
the reactor.

t (˚C)—temperature.

2.7. Statistical analyses

Data and statistical analyses were calculated using
STATISTICA 12.0 software (StatSoft, Tulsa, USA) and
MS Excel 2010. The homogeneity of group variances
were checked using the F-test, and NOE and NOR
values were examined by Kruskal–Wallis’ one-way
analysis of variance. The level of significance was set
at α < 0.05.

3. Results and discussion

3.1. Fluctuation of DO concentration

DO concentration during Phase I, II, and Phase IV
was kept at an average level of 2.85 ± 0.48 mg L−1,
with 90% of continuously recorded values within the
interval of 2.3–3.8 mg L−1. Typical DO oscillation dur-
ing Phase I, II, and Phase IV is shown in Fig. 2(A).
The decrease of DO concentration caused by nitrifica-
tion activity was always followed by an increase of
DO concentration when the automatic switch turned
on additional aeration.

Phase III was initiated on day 146 with the
adjusted decline of DO concentration from 3.0 to

0.7 mg L−1. Fig. 2(B) covers a 1-h period of DO oscilla-
tion during Phase III. The changes in DO concentra-
tion were considerably faster during Phase III
compared to Phases I, II, and IV. This development
was caused by the narrower hysteresis interval
together with the rapid change of DO concentration
when the aeration was set on. Although maintaining a
stable DO concentration in the oxygen limited condi-
tions of the reactor with the volume of 1.5 L by con-
ventional bubble aeration was challenging, the
average value was 0.73 ± 0.20 mg L−1.

3.2. Phases I and II—nitrification activity without DO
limitation

During Phase I, NLR was gradually increased from
0.13 to 1.5 kg TANm−3 d−1 from day 1 to 105
(Fig. 3(A)). NOE fluctuated between 94.4 and 99.8%,
except for a short, initial 30-d period (Fig. 3(A)). N-
NO�

3 was the main product of nitrification starting on
day 24, and the N-NO�

2 /N-NO�
x concentration ratio

did not exceed 1% (except the short aeration failure
around the day 90—Fig. 3(B)).

Phase II was characterized by stable NLR (average
1.42 ± 0.06 kg TANm−3 d−1) and a DO concentration
within the same range as in Phase I. NOR at the high-
est NLR reached 1.47 kg TANm−3 d−1. The average
sNOR reached 192.6 ± 8.5 mg N gVSS−1 d−1. Similarly
as in Phase I, N-NO�

3 was the main nitrification prod-
uct during Phase II (Fig. 3(B)).

3.3. Phase III—direct effect of DO limitation

The low DO concentration of 0.7 mg L−1 main-
tained during Phase III was close to the half-saturation
constant of AOB reported by Guisasola et al. [8]. The
ratio between oxidized nitrogen forms switched

0
0.5
1

1.5
2

2.5
3

3.5
4

4.5
5

0 10 20 30 40 50 60

O
2 m

g·
L-1
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B

Fig. 2. Typical DO level oscillation during Phases I, II, and
IV (A) and Phase III (B).
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completely within 10 d after the decrease of DO con-
centration. While the activity of AOB remained rela-
tively high (sNOR 167 mg N gVSS−1 d−1), NOB
activity declined significantly, inducing an increase of
the N-NO�

2 /N-NO�
x concentration ratio to 94.2–97.9%

during all of Phase III (Fig. 4(A)).
However, the NOB suppression, together with the

decrease in DO, resulted in NOE instability. NOE
fluctuated between 65.1 and 93.4% during Phase III,
when a significantly lower value (32.6%) was regis-
tered within the first measurement performed on day
146 (Fig. 3(A)). These results are in agreement with
the observation of Wang et al. [23], who mentioned
significant NOE decline with DO below 1.0 mg L−1

during the treatment of concentrated landfill leach-
ates. The opposite development was observed by
Ruiz et al. [20]. Under comparable DO and NLR con-
ditions and a higher temperature of 30˚C, the authors
did not detect any decrease of NOE as a consequence
of DO limitation.

3.4. Phase IV—indirect effect of DO limitation

Phase IV started on day 183 with an increase of
DO concentration up to the original 3 mg L−1. As a

result, NOE increased to the average value of 93.5 ±
5.5% during this phase (Fig. 3(A)).

The termination of DO limitation did not result in
increased NOB activity followed by an increase of N-
NO�

3 concentration in the reactor. On the contrary,
almost all oxidized nitrogen was present as N-NO�

2

during the subsequent 90 d (Fig. 4(A)), while the N-
NO�

2 /N-NO�
x concentration ratio did not fall below

90%. Such observations contradict the studies of Ciu-
dad et al. [6], Bae et al. [31], Peng et al. [32], and Wang
et al. [23] who all reported that high DO decreases or
completely disrupts the stable process of N-NO�

2 accu-
mulation in TAN-concentrated wastewater, even after
a long-term operation of several days or up to weeks
at a maximum. The effective washout of NOB during
Phase III and the consequent very long period of their
recovery of activity are indicated by these findings.
Certain indirect effects of oxygen limitation seem to be
responsible for a significant extension of the period
with effective nitrite accumulation observed in Phase
IV. This phenomenon consists especially in the change
of nitrogen species represented in the reactor, induced
primarily by DO limitation in Phase III.

An increase of N-NO�
2 concentration in the reactor

from several units of mg L−1 at a maximum during
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Fig. 3. (A)—NOE, NLR, and NOR during the whole reactor operation period. (B)—Concentration of TAN and oxidized
nitrogen compounds during the whole operation period. Vertical dashed lines in figures (A) and (B) indicate transitions
between phases with various DO concentrations.
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Phase II to more than a thousand mg L−1 registered
during Phase III, as well as a substantial part of Phase
IV (Fig. 3(B)), resulted in a significant raise of FNA
concentration, which formed 0.06–0.63 mg NL−1

between days 153 and 268 (Fig. 4(B)). This situation
very probably prolonged the period of the recovery of
NOB activity, because the concentration of FNA caus-
ing NOB inhibition presented in the literature ranges
between 0.02 and 0.45 mg NL−1 [12–14,22,33]. Further-
more, even dissociated N-NO�

2 itself, present in extre-
mely high concentrations in the reactor during the
initial 90 d of Phase IV (Fig. 3(A)), was mentioned as
an NOB inhibitor [34]. Simultaneously, the DO limita-
tion caused an NOE decline during Phase III (see
above) resulting in an increase of FA concentration up
to 5 mg NL−1 during this phase of the reactor opera-
tion, which is also considered to be inhibiting for
NOB [12,35]. However, the FA concentration did not
exceed 1.5 mg NL−1 during all of Phase IV, while the
maximum was registered at day 288 within the period
with complete nitrification to N-NO�

3 (Fig. 3(B)). In
addition, Rongsayamanont et al. [36] found that FA at
concentrations between 4 and 9 mg L−1 N, as a sole
factor, does not lead to the long-term suppression of
NOB activity during the treatment of TAN-concen-
trated wastewater. As a consequence, the influence of
FNA seems to be significantly stronger compared to

the effects of FA under the conditions applied during
this experiment.

3.5. Concentration of suspended solids

The average TSS concentration in the reactor dur-
ing the experiment reached 8.6 ± 0.8 g L−1, and the
average sludge concentration expressed as VSS was
7.1 ± 1.7 g L−1 during the whole experimental period,
except Phase I (the start-up process of the reactor).

3.6. Evaluation of NOE, NOR, and sNOR during the
experiment

The changes of DO supply strategy significantly
influenced not only the representation of the final
nitrification products during the individual phases of
reactor operation, but also the performance of TAN
removal expressed by NOE and NOR. The average
values of these parameters achieved within individual
phases are summarized in Table 4.

In order to evaluate the variability of NOE and
NOR during the individual phases, statistical analysis
was performed. NOE shows a difference with a level
of significance of α < 0.05 between NOE in Phase II
and III as well as in III and IV. NOR and sNOR show
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Fig. 4. (A)—N-NO�
2 /N-NOx performance during the whole operation period. (B)—Concentration of FA and FNA during

the whole operation period. Vertical dashed line indicates transition between phases with various DO concentrations.
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statistical differences between Phases II and III, III and
IV, and II and IV. As a consequence of this finding, it
is possible to conclude that DO limitation had a nega-
tive impact on the effectiveness of TAN removal
under given conditions.

Considerably high NOR (1.12 kg TANm−3 d−1 on
average) was achieved steadily during the partial
nitrification period of Phase IV. For example, under
similar conditions (partial nitrification of TAN-concen-
trated wastewater in CSTR regime, controlled pH
value, 25˚C), Jubany et al. [22] reported a maximum
NOR of 0.8 kg TANm−3 d−1. Blackburne et al. [17]
applied limited DO conditions leading to 70% of
nitrite accumulation with a maximum NOR around
0.25 kg TANm−3 d−1 at a temperature between 19 and
23˚C. The common NOR value for the SHARON pro-
cess ranges between 0.5 and 0.8 kg TANm−3 d−1 at
significantly elevated temperature of 35˚C [7]. The lim-
its for NOR in the first two setups were probably
based on continuous DO limitation, while the third
process was limited by a short SRT, which would not
allow feeding with higher NLR [37]. The high NOE
levels reached during the phases without DO limita-
tion (Phase III and IV) were enabled by pH control in
accordance with Jenicek et al. [27].

The practical implementation of the observations
presented in this paper could be based on switching
between both phases (high and low DO) with the aim
to achieve a high level of N-NO�

2 accumulation (appli-
cation of temporary DO limitation) and maximum
NOE and NOR (operating the reactor without DO lim-
itation during the rest of operational time) at the same
time. The evaluation of the optimal length for both
phases is needed to be studied further.

3.7. Microbial communities—FISH analysis

The first sample was taken during Phase II (day
127) under full nitrification conditions, while the sec-
ond analyzed sample was prepared in the beginning
of Phase IV (day 204) under conditions with intensive
nitrite accumulation (97.6%). The sample taken in
Phase II contained a sufficient amount of both AOB
and NOB biomass (20.4 and 6.4% from the total

biomass) (Fig. 5(A)). More than ¼ of the total biomass
was formed by nitrifiers, which indicates adaptation
of the biomass in specific characteristics of reject water
(low easily degradable COD, high TAN content) com-
pared to a standard amount of nitrifying bacteria in
common activated sludge between 3 and 10% [38].
The second sample (taken during Phase IV) shows a
significant predominance of AOB (accounting for
27.2%) over NOB (below 1%) from the total biomass
(Fig. 5(B)). The FISH results supplementary to the
observations from regular physical–chemical analyses
performed during the experiment confirm AOB pre-
dominance. The NOB ratio of total biomass went

Table 4
Reactor conditions and operation length of the experimental phases

Phase NOE (%) NOR (kg Nm−3 d−1) sNOR (mg N g VSS−1 d−1)

II 96.3 ± 1.7 1.37 ± 0.06 193 ± 9
III 71.4 ± 20.0 0.94 ± 0.28 133 ± 40
IV 93.5 ± 5.5 1.04 ± 0.15 147 ± 23

Fig. 5. Pictures from FISH, AOB are green colored, NOB
yellow-red, enlargement 320 × (A) Sample taken during
the Phase II and (B) sample taken during the Phase IV.
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through significant decline between both measure-
ments, confirming the assumption that NOBs were
washed out during the period with DO limitation.

4. Conclusions

The importance of indirect effects of DO limitation
on the long-term distribution of final products of nitri-
fication applied for separate reject water treatment
was confirmed in this study. The restriction of NOB
activity primarily caused by DO limitation induced
the increase of nitrite concentration, which subse-
quently further suppressed NOB growth through FNA
inhibition. Even the termination of DO limitation after
a period lasting 39 d did not result in the immediate
increase of NOB activity, indicating the importance of
FNA inhibition under given conditions. Another per-
iod without DO limitation lasting 100 d was needed
for a complete recovery of NOB activity. With respect
to the negative influence of DO limitation on the nitro-
gen oxidation rate (or more precisely on NOE), the
presented findings could be used simultaneously for
the control of nitrate production and for optimizing
the process efficiency.
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The importance of feeding strategy for the long-term selective inhibition of nitrite-oxidising bac-
teria (NOB) was demonstrated by comparison of laboratory-scale bioreactors: Completely Stirred
Tank Reactor (CSTR) and Sequencing Batch Reactor (SBR). Moreover, the effect of the change of
reactor operation regime from CSTR to SBR was demonstrated. Sludge liquor containing ammonia
nitrogen in a range of 970–1500 mg L−1 was the influent of the reactors. The experiments were
performed at (23 ± 2)◦C, with high concentration of dissolved oxygen (up to 8 mg L−1) and with
unlimited sludge retention time. In the SBR, permanent restriction of NOB activity was achieved
for more than 700 days by the strong inhibition effect of fluctuating concentrations of free ammonia
and free nitrous acid during the operational cycles of SBR. In contrast, nitrite-oxidising bacteria
were able to gradually adapt to the conditions prevailing in CSTR and produce nitrate although
the concentration of free ammonia and free nitrous acid significantly exceeded inhibition limits for
NOB activity in this system. Transferring the reactor operation regime from CSTR to SBR resulted
in immediate and permanent inhibition of NOB activity in the reactor.
c© 2014 Institute of Chemistry, Slovak Academy of Sciences

Keywords: completely stirred tank reactor, free ammonia, free nitrous acid, inhibition, nitrite-
oxidising bacteria, sequencing batch reactor

Introduction

For the application of processes surpassing nitrate
production for nitrogen removal (nitritation/denitri-
tation or nitritation/ANAMMOX), it is necessary to
establish the selective inhibition of nitrite-oxidising
bacteria (NOB) during the nitrification process. Nitri-
tation/denitritation or nitritation/ANAMMOX pro-
cesses are suitable for the treatment of high nitrogen-
loaded wastewaters with low COD/N ratio such as
sludge liquor (or reject water) from the de-watering of
digested sludge, landfill leachates, or piggery wastew-

ater (van Kempen et al., 2001; van Dongen et al.,
2001; Ganigué et al., 2009; Rajagopal & Béline, 2011).
Application of these methods enables a reduction in
oxygen and external carbon source consumption com-
pared to a standard nitrification/denitrification pro-
cess (Abeling & Seyfried, 1992; van Dongen et al.,
2001). For satisfactory operation of the systems ap-
plying NOB inhibition, it is necessary to guarantee
optimal conditions for the ammonia-oxidising bacte-
ria (AOB) and simultaneously the inhibition of NOB
activity. This may be induced by a short sludge re-
tention time (SRT) applied at high temperature (van
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Table 1. Basic operational parameters applied to reactors used in this study

Parameter Reactor 1 Reactor 2 Reactor 3

Reactor operation period/d 158 707 188
HRT/d 1.7 1.9 3.6
NLR/(kg m−3 d−1) 0.8 0.8 0.3
Feeding strategy CSTR SBR CSTR/SBR

Kempen et al., 2001; van Dongen et al., 2001). In ad-
dition, low dissolved oxygen (DO) concentration (Ruiz
et al., 2003; Rajagopal & Béline, 2011), high free am-
monia (FA), and/or free nitrous acid (FNA) concen-
trations (Anthonisen et al., 1976; Turk & Mavinic,
1989; Vadivelu et al., 2006a, 2007) may induce selec-
tive NOB inhibition. Several highly efficient systems
surpassing nitrate production used for high nitrogen-
loaded wastewater treatment have been developed in
recent years. Biomass was cultivated in suspension,
biofilm or granules for this purpose (van Kempen et
al., 2001; van Dongen et al., 2001; Fux et al., 2006;
Huiliñir et al., 2010; Shi et al., 2011). However, many
of the strategies for NOB activity inhibition may also
negatively affect performance of the nitrogen removal
process. For instance, the efficiency of total ammo-
nia nitrogen (TAN, the sum of N-NH+4 and N-NH3)
oxidation may decrease due to short SRT or oxygen
limitation (Fux et al., 2002; Ruiz et al., 2003; Jenicek
et al., 2004).
The actual values of some of the parameters po-

tentially inducing selective NOB inhibition may, to
a large extent, be influenced by the feeding strat-
egy (or, more precisely, by the regime of wastewater-
dosing) during the nitrification process applied to high
nitrogen-loaded wastewater. Continuous flow applied
in a Completely Stirred Tank Reactor (CSTR) for
treatment of water with stable composition represents
a system with constant operational parameters. By
contrast, a significant fluctuation in pH must be pre-
sumed in the case of semi-continual feeding of the
nitrification reactor effected in the Sequencing Batch
Reactor (SBR) (Park & Bae, 2009). The acidification
induced by the nitrification process in the environment
without sufficient buffering capacity (Painter, 1970) is
the main reason for this. The changes in pH value dur-
ing the SBR cycle secondarily induce the fluctuation of
FA and FNA concentration (Anthonisen et al., 1976)
in this reactor configuration. Therefore, the inhibition
pressure of FA and FNA on microorganisms differs
significantly in CSTR and SBR. To date, few studies
have focused on the direct effect of flow-regime applied
in the reactors operated under comparable conditions.
The present work aims to compare the stabil-

ity of selective NOB inhibition during high nitrogen-
loaded reject water treatment under continuous and
semi-continuous feeding of treated water applied in
CSTR and SBR, respectively. The operational con-
ditions (hydraulic retention time - HRT, SRT, tem-

perature, DO concentration) were comparable in both
cases. A relatively low temperature (23 ± 2)◦C was ap-
plied during the experiments. FA and (or) FNA were
the main factors inhibiting NOB activity in both re-
actor configurations. The potential inhibition effect of
other factors was minimised. A simple reactor system
with a flocculent biomass not requiring temperature,
SRT and/or oxygen control was applied in both cases.

Experimental

The experiments were carried out in three 1.5 L
laboratory-scale nitrification reactors with sludge
liquor as influent. The reactors were aerated using the
coarse bubble system. Peristaltic pumps were used for
dosing the sludge liquor into the reactors.
Two basic configurations were compared: continu-

ously operated CSTR (Reactor 1) and SBR (Reactor
2). Reactor 1 was combined with a sedimentation tank
(0.25 L). The sludge was continuously re-circulated
from the sedimentation tank to the reactor. The op-
erational cycles of Reactor 2 were 6 h long (330 min
reaction period, 20 min sedimentation, 5 min pumping
of the effluent, 5 min pumping of the influent). This
strategy of SBR operation created powerful fluctua-
tions in the conditions during the cycle. In this way,
it was possible to compare two extreme possibilities
of the feeding strategy (continual in CSTR and semi-
continual with rapid addition of the treated water at
the beginning of the SBR cycle).
The reactors were operated on a long-term ba-

sis under stable and mutually comparable operational
conditions (nitrogen-loading rate – NLR, hydraulic re-
tention time – HRT, etc., Table 1). The reactors were
inoculated with the biomass originating from the ni-
trification reactor achieving stable selective inhibition
of NOB during the sludge liquor treatment under the
conditions described by Jenicek et al. (2004). The
biomass was maintained in the reactor using a sedi-
mentation tank in Reactor 1 and by incorporation of
the sedimentation phase in Reactor 2. Reactor 1 and
Reactor 2 were operated, respectively, for 158 days
and 707 days.
The third bioreactor (Reactor 3) was inoculated

with AOB and NOB-rich activated sludge originating
from Reactor 1. Reactor 3 was initially operated in
CSTR mode in a similar way to Reactor 1 for a pe-
riod of 37 days in order to achieve stable conditions
with sufficient activity of AOB and NOB after inocu-
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Table 2. Composition of sludge liquor fed into reactors

Parametera Average Range

pH 8.1 7.8–8.4
Alkalinity/(mmol L−1) 95 79–123
COD/(mg L−1) 1 470 690–3170
CODsoluble/(mg L−1) 1 210 560–2640
TAN/(mg L−1) 1 170 970–1500
P-tot 28 21–39
TSS 460 < 10–2020

a) COD – chemical oxygen demand; P-tot – total phosphorus;
TSS – total suspended solids.

lation of the system. Then it was switched into SBR
mode simulating the conditions in Reactor 2 for an-
other period lasting for 151 days. The most important
operational parameters of Reactor 3 are summarised
in Table 1.
No excess sludge was withdrawn from the nitrita-

tion reactors in both procedures with the exception
of sludge escaping with the effluent water. Thanks to
this, very long SRT (at least 25 days) was applied
during the experiments. The SRT value was compara-
ble for all the reactors operated and the specific value
of SRT was dependent on the actual concentration
of TSS in the reactor and in the effluent. The average
biomass concentration measured as volatile suspended
solids (VSS) was 2.9 g L−1, 2.4 g L−1, and 1.7 g L−1

in Reactor 1, Reactor 2, and Reactor 3, respectively.
All experiments were performed at laboratory temper-
ature (23 ± 2)◦C with no oxygen limitation (dissolved
oxygen concentration varied within the range of 3–
8 mg L−1 during the aeration). The value of pH was
not controlled in the reactors. The low alkalinity of
the sludge liquor resulted in the limited efficiency of
TAN removal (approximately 50 %) in all the reactors
according to Jenicek et al. (2004). The operating pe-
riods of the individual reactors were selected in order
to evaluate the influence of potential NOB adaptation
under the conditions prevailing during the reactors’
operation.
Sludge liquor produced during the de-watering of

anaerobically-digested thermophilic sludge produced
at a large municipal wastewater treatment plant
(Prague Central Wastewater Treatment Plant) was
used as an influent in the experiments (Table 2).
Temperature, pH, and dissolved oxygen concentra-

tion were measured onWTW instruments pH 340i and
oxi 340i (WTW Wissenschaftlich-Technische Werk-
stätten, Germany) and using GRYF sensors PCl 321
XB2 and KCl 12 XB4 (GRYF HB, Czech Repub-
lic). The alkalinity of the influent was determined by
titration of the sample with hydrochloric acid (0.1
mol L−1) up to pH 4.5. The concentration of N-NO−

2 ,
chemical oxygen demand (COD), TSS, and VSS were
determined in accordance with the standard methods
(APHA 1995). TAN, N-NO−

3 , and P-tot concentra-

tions were determined using a HACH (Hach Lange,
Germany) DR/4000 photometer by HACH method
numbers 10023, 10020, and 8190, respectively.
The concentrations of FA (CFA) and FNA (CFNA)

were calculated (Eqs. (1) and (2)) in accordance with
Anthonisen et al. (1976) and Park and Bae (2009):

CFA(mg L
−1) =

=
17
14

CTAN10pH

[exp (6334/(273 + T )) + 10pH]
(1)

CFNA(mg L
−1) =

=
47
14

CN-NO−
2

[exp (−2300/(273 + T )) + 10pH] + 1
(2)

where CTAN and CN-NO−
2
represent the actual total

concentrations of TAN and N-NO−
2 , respectively, and

T is the temperature in degrees centigrade.

Results and discussion

Operation of CSTR

The pH value varied between 6.0 and 6.5 over the
first 51 days of the reactor operation. DO concentra-
tion did not decrease below 3.0 mg L−1 throughout
the reactor operation (Fig. 1a). Nitrite was the main
product of TAN oxidation during the initial opera-
tion period of Reactor 1 (Fig. 1b). The concentra-
tions of N-NO−

2 and N-NO
−
3 attained 510 mg L

−1

and 16 mg L−1 at the beginning of the reactor op-
eration, respectively. However, a gradual increase in
N-NO−

3 concentration up to 330 mg L
−1 and a simul-

taneous decrease in N-NO−
2 concentration were ob-

served during the first 62 days of the reactor oper-
ation. Subsequently, N-NO−

2 and N-NO
−
3 concentra-

tions decreased to 95 mg L−1 and 59 mg L−1, re-
spectively, between days 62 and 85, indicating the
collapse of the nitrification process. The decrease in
nitrification activity was probably caused by the mas-
sive reduction in the pH value close to 4.5 observed
between days 51 and 65. Consequently, the decrease
in the nitrogen oxidation rate minimised the acidi-
fication of the reactor (Painter, 1970) and, together
with CO2-stripping, induced a subsequent increase
in pH up to 8.7. Therefore, the volumetric nitrogen-
loading rate was reduced to 0.2 kg m−3 d−1 between
days 78 and 90 (Fig. 1c). As a consequence, the pH
value again decreased to the original values during
this period, allowing the nitrogen-loading rate to in-
crease back to 0.8 kg m−3 d−1. Starting from day
105, the N-NO−

3 concentration gradually increased
to 620 mg L−1 during the remainder of the reac-
tor operational period. The N-NO−

2 concentration did
not exceed 22 mg L−1 between days 125 and 158.
The operation of Reactor 1 was concluded on day
158.
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Fig. 1. Main operational parameters of Reactor 1: pH (•) and concentration of DO (+) (a); concentration of nitrogen species
N-NO−

3 (�), N−NO−
2 (�), and TAN (×) in effluent (b); nitrogen-loading rate (c).

Operation of SBR

In contrast with the results recorded for Reac-
tor 1, very stable nitrite accumulation indicating effi-
cient NOB inhibition was observed in Reactor 2 with
less than 25 % of the oxidised nitrogen present as
nitrate. Although the reactor was operated continu-
ously for more than 700 days, N-NO−

3 concentration
never exceeded 140 mg L−1 (Fig. 2). The concentra-
tions of N-NO−

2 and TAN varied within the range of
300–690 mg L−1 and 290–830 mg L−1, respectively,
throughout the reactor’s operation depending on the
actual composition of the sludge liquor treated (Ta-
ble 2).

Effect of change of feeding strategy

Nitrite was produced together with nitrate during
the first days of the operation of Reactor 3 (Fig. 3).

Fig. 2. Concentration of nitrogen species N-NO−
3 (�), N-NO−

2
(�), and TAN (×) in effluent of Reactor 2.
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Fig. 3. Influence of flow-mode change in Reactor 3: concentration of nitrogen species N-NO−
3 (�), N-NO−

2 (�), and N-NH3 (×)
(a); percentage of oxidised nitrogen species N-NO−

3 (×) and N-NO−
2 (•) (b).

This was probably due to the slower growth of NOB
as compared with AOB after the inoculation of the
reactor. After 10 days, nitrate was produced as the
predominant final product of nitrification as long as
the reactor was operated in CSTR mode, indicating
high NOB activity. The concentration of N-NO−

2 did
not exceed 8 mg L−1 between days 27 and 38. An
immediate increase in nitrite concentration caused by
inhibition of the NOB activity was observed after the
change of flow mode from CSTR to SBR. This was
indicated by the drop in nitrate concentration. Prior
to the change of flow mode (days 27–38), only 0.5–
1.5 % of oxidised nitrogen was present as nitrite; how-
ever, 7 days after the change, the content of nitrite
increased to 61 % and it remained within the range of
70–91 % up to the conclusion of the reactor’s opera-
tion (Fig. 3b).
The operation of Reactor 3 confirmed the obser-

vations obtained during the operation of Reactor 1
and Reactor 2. The periodical increase in FA concen-
tration at the beginning of the SBR cycles after the
implementation of semi-continuous dosage of sludge
liquor appears to be able to immediately restrict the
NOB activity. The consequent increase in N-NO−

2 con-
centration probably further enhanced NOB inhibition
by the increase in FNA concentration at the end of
the SBR cycles (see above). Long-term selective NOB
inhibition lasting for 150 days was achieved under the
given conditions.

Influence of toxic N-species in CSTR

Anthonisen et al. (1976) demonstrated the inhi-
bition effect of FA and FNA on NOB activity in
the concentration ranges of 0.1–1.0 mg L−1 and 0.2–
2.8 mg L−1, respectively. Vadivelu et al. (2007) con-
firmed the negative influence of FA on the metabolism
of Nitrobacter sp. representing NOB at N-NH3 concen-

Fig. 4. FA (�) and FNA (�) concentrations during operation
of Reactor 1.

trations below 1 mg L−1. The results of some stud-
ies indicated that FNA may disturb the metabolism
of Nitrobacter sp. even at concentrations significantly
lower than the values reported by Anthonisen et al.
(1976). Vadivelu et al. (2006a) reported that the an-
abolic processes of Nitrobacter sp. might be inhibited
even at a N-HNO2 concentration of approximately
0.011 mg L−1. In fact, Buday et al. (1999) observed
that even dissociated nitrite ions could also inhibit
NOB. The concentration of dissociated N-NO−

2 corre-
sponding to 198 mg L−1, caused a 50 % restriction in
the nitrate formation rate (Buday et al., 1999).
Except for the period between days 51 and 92 when

extreme pH values were registered, concentrations of
FA and FNA up to 2.7 mg L−1 and 3.1 mg L−1, respec-
tively, were found in Reactor 1 during the present ex-
periments (Fig. 4) and the maximum concentration of
dissociated N-NO−

2 even attained 510 mg L
−1. In the

period between days 51 and 92, FA and FNA concen-
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Fig. 5. Progress of important parameters during typical cycle of Reactor 2: pH (•) and concentration of DO (+) (a), concentration
of FA (�) and FNA (�) (b).

trations even achieved 132.3 mg L−1 and 56.8 mg L−1,
respectively.
Although NOB-inhibiting concentrations of FA,

FNA, and dissociated nitrite were significantly ex-
ceeded in Reactor 1 on a long-term basis and the
maximum FA and FNA concentrations were extremely
high, efficient and stable NOB inhibition was not
achieved. This may indicate NOB adaptation to high
concentrations of the toxic nitrogen species under the
relatively stable conditions maintained in CSTR (Turk
& Mavinic, 1989; Zhou et al., 2011). It is probable that
the presence of toxic nitrogen species needs to be com-
bined with other factors (e.g. DO-limitation or SRT-
limitation combined with high temperature) in order
to achieve permanent nitrite accumulation in CSTR.
The decrease in the TAN oxidation rate indicat-

ing the drop in AOB activity registered in Reactor
1 between days 65 and 85 was probably primarily
caused by the extreme increase in FNA concentra-
tions recorded at days 65 and 71 (56.8 mg L−1 and
39.8 mg L−1, respectively) (Vadivelu et al., 2006b)
which was induced by low pH (Fig. 1). The subse-
quent extreme increase in pH resulted in the increase
in FA concentration up to 132.3 mg L−1 observed on
day 78, further strengthening the inhibition of NOB
(Anthonisen et al., 1976). Under these conditions, the
activity of both AOB and NOB was temporarily lim-
ited.

Influence of toxic N-species in SBR

While the TAN concentration always attained its
maximum (720 ± 137) mg L−1 at the beginning
of a cycle, the N-NO−

2 concentration was highest
(547 ± 75) mg L−1 at the end. In addition, the pH
value was higher at the beginning of a typical cycle
(7.6 ± 0.2) and lower (6.0 ± 0.3) at its end. This vari-
ation was due to the low alkalinity of the raw sludge

liquor. Hence, concentrations of FA up to 38 mg L−1

were observed in the reactor at the beginning of the
SBR cycles and high FNA concentrations (5.6 ± 2.7)
mg L−1 were observed at the end of a typical cycle.
Because of these changes, the microorganisms present
in Reactor 2 were subsequently exposed to extremely
high concentrations of FA and FNA. As a result, stable
long-term selective inhibition of NOB was established
in this reactor. The significantly higher maximum FA
concentrations achieved periodically in Reactor 2 (at
the beginning of each cycle) compared to Reactor 1
(with the exception of the period between days 78 and
85, Fig. 4) appear to be the crucial factor causing the
NOB inhibition. The distribution of pH, DO, FA, and
FNA during a typical cycle observed on day 90 of the
operation of Reactor 2 is shown in Fig. 5.
The present results accord with those of Park and

Bae (2009) who presented a study on modelling the
kinetics of biochemical ammonia and nitrite oxidation
simultaneously inhibited by FA and FNA. Their model
predicted that NOB would be more seriously affected
than AOB by this inhibition, which would acceler-
ate the accumulation of nitrite during the treatment
of wastewater with a high TAN concentration. The
model indicated that the complete removal of TAN
could be achieved with high nitrite accumulation in
SBR and that this was impossible in CSTR. A de-
tailed mathematical model of the impact of the influ-
ent characteristics on an SBR treating high nitrogen-
loaded wastewater was presented by Ganigué et al.
(2012). This simulation also confirmed that the SBR
is a suitable technological arrangement for selective
NOB inhibition during the treatment of wastewaters
with a wide range of TAN concentrations. However,
the present results could not be compared directly
with this model, because of the significantly different
conditions, especially temperature (35◦C) and feeding
strategy (step feed) applied by Ganigué et al. (2012).
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Potential implications for operation of nitrite-
producing reactors

Effective nitrite accumulation has previously been
achieved using different strategies for NOB-selective
inhibition in CSTR as well as in SBR (Jenicek et al.,
2004; Fux et al., 2006; Ganigué et al., 2009; Chen et al.,
2010). Fux et al. (2006) claimed that SBR was more
suitable for the application of NOB-selective inhibi-
tion compared to CSTR. However, the semi-continual
flow-regime was not the only parameter which guar-
anteed selective NOB-inhibition in this case, because
the SBR was operated under a controlled oxygen con-
centration and the DO level was maintained below 1.5
mg L−1. In addition, the SRT values and DO concen-
trations differed significantly in the CSTR and SBR.
Galí et al. (2007) presented the performance of two
types of reactors enabling the restriction of NOB ac-
tivity – the SBR and CSTR. However, the CSTR was
operated on the chemostat basis, hence the SRT dif-
fered significantly in both systems. Also the temper-
ature applied differed in both reactors ((30 ± 0.5)◦C
in SBR and (35 ± 0.5)◦C in CSTR).
The present experiments showed that the SBR-

feeding strategy could be used as the sole factor en-
abling the restriction of NOB activity for the treat-
ment of wastewater with a high content of TAN under
the given conditions. However, the method of treated
water dosage in SBR also appears to be an important
factor. Fux et al. (2006) used the continuous loading of
SBR for sludge liquor treatment operated on the nitri-
tation/denitritation principle; the treated water was
fed throughout the SBR cycle. Ganigué et al. (2009)
applied a step-feed strategy consisting in a division of
the cycle to the sub-cycles with aerobic (nitritation)
and anoxic (denitritation) periods. The treated wa-
ter was fed during the anoxic phases. These methods
of treated water dosage minimise the fluctuation of
the environmental parameters even in the SBR and
the inhibition effect of FA and FNA may be limited
compared with the feeding strategy applied to experi-
ments in this study. By contrast, Jenicek et al. (2004)
and Li et al. (2013) added the treated water rapidly
at the beginning of the SBR cycle in accordance with
this study, achieving a powerful fluctuation in the en-
vironmental parameters in the nitritation reactor.
The current study demonstrated the stable opera-

tion of SBR with permanent NOB inhibition at a rela-
tively low temperature based on the use of natural se-
lection factors without any such massive external tech-
nological interventions into the biological system as
DO limitation, pH control, or SRT control. Thanks to
this, the decrease in the nitritation capacity by limited
DO or SRT (Fux et al., 2002; Ruiz et al., 2003; Jenicek
et al., 2004) was avoided in the SBR system. For sep-
arate sludge liquor treatment, it may be assumed that
the temperature applied in this study (23± 2)◦C could
be maintained in full-scale systems even in the win-

ter season thanks to the high temperature of sludge
liquor from heated anaerobic digesters. In a similar
way, the nitrite-accumulating SBR system presented
in this paper appears to be suitable for the treatment
of landfill leachate, piggery wastewater, etc. as the first
stage of systems applying the nitritation/denitritation
or nitritation/ANAMMOX methods. Previous exper-
iments showed it to be possible to remove TAN in
SBR operating on the principle described in this pa-
per efficiently at NLR up to 1.65 kg m−3 d−1 and
to regulate the TAN-removal efficiency using pH con-
trol (Jenicek et al., 2004). Therefore, the process here
represents a simple, low-cost and highly efficient al-
ternative to the systems using an SRT control at high
temperature values for NOB washout (van Kempen
et al., 2001) or oxygen limitation (Ruiz et al., 2003;
Rajagopal & Béline, 2011).
The operation of Reactor 1 also demonstrated that

the changes in the microbial consortium (i.e. NOB de-
velopment) may be a lengthy process extending over
several months. Hence, the long-term operation of
laboratory-scale reactors is needed for reliable eval-
uation of the stability of NOB inhibition. Conclusions
based on studies performed over several days or a few
months (e.g. Chen et al. (2010)) are intrinsically bi-
ased, because they cannot capture the slow adaptation
of NOB.

Conclusions

This paper shows that it is possible to achieve
stable and selective NOB inhibition during nitrifica-
tion in highly nitrogen-loaded wastewater by expos-
ing the suspended biomass to fluctuating concentra-
tions of toxic nitrogen species (FA, FNA) during the
operational cycle of SBR. This was achieved without
oxygen-, SRT-, or temperature-control. By contrast,
long-term selective NOB inhibition was not achieved
in the CSTR operated under similar conditions. A
change in the feeding strategy from continuous in the
CSTR to semi-continuous in the SBR in a fully ni-
trifying reactor led to the immediate and permanent
decrease in NOB activity. While the CSTR system
allowed the gradual adaptation of NOB to toxic nitro-
gen species, this was not observed in the SBR system.
The control of other parameters (e.g. DO concentra-
tion, SRT, temperature) appears to be necessary for
efficient long-term maintenance of the restriction of
NOB activity in CSTR. It was also shown that the
NOB adaptation to the relatively high FA and FNA
concentrations attained in the CSTRmay be very slow
and the potential development of NOB activity must
be evaluated using reactors operated over an extended
period.
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Souhrn
Rychlost zapracování reaktoru a možnost dosažení zkrácené 

nitrifikace byly hodnoceny s využitím laboratorních modelů nitri-
fikačních reaktorů. V rámci experimentu byla provedena simulace 
šesti různých způsobů zapracování nitrifikačního reaktoru zpra-
covávajícího kalovou vodu. Metody se lišily použitým inokulem, 
objemovým zatížením a počáteční koncentrací amoniakálního 
dusíku v reaktoru. V rámci provedených experimentů bylo zjištěno, 
že nitrifikaci je možno při biologickém čištění kalové vody iniciovat 
i bez inokulace reaktoru nitrifikující biomasou. Účinná nitritace 
byla za těchto podmínek zahájena významně rychleji než nitrata-
ce. Inokulace systému běžným aktivovaným kalem v podmínkách 
s vysokou počáteční koncentrací N-amon fázi zapracování obou 
stupňů nitrifikačního procesu významně zkrátila. Prakticky oka-
mžitého nastartování nitrifikačního procesu s dusičnany jako jeho 
dominantním konečným produktem bylo i při poměrně vysokém 
zatížení dusíkem dosaženo v případě inokulace reaktoru běžným 
aktivovaným kalem. Efektivní zkrácená nitrifikace byla dosažena 
při přechodu modelu provozovaného v  režimu kontinuálního prů-
toku do režimu semikontinuálního průtoku.

u

Úvod
Odpadní vody (OV) s vysokou koncentrací amoniakálního dusíku 

(N-amon) pohybující se od stovek až po tisíce mg/l jsou produkovány 
v některých odvětvích průmyslové výroby, při zahušťování a odvod-
ňování anaerobně stabilizovaného kalu, v podobě skládkových výluhů 
atd. [1]. Jejich následná čistírenská úprava je nutností. Metody odstra-
nění N-amon se obecně rozdělují na fyzikálně–chemické a biologické 
(či biochemické). 

Pokud složení odpadních vod s vysokým obsahem dusíkatého 
znečištění umožňuje za účelem odstranění N-amon aplikovat bio-
logické čištění, bývá vzhledem k ekonomice procesu tato varianta 
upřednostňována. Biologické metody čištění odpadních vod s vysokou 
koncentrací N-amon jsou založeny na konvenční nitrifikaci/denitrifi-
kaci (N/D) uplatňované běžně při čištění městských odpadních vod, 
či na alternativních postupech, jako je zkrácená nitrifikace/denitri-
fikace (ZN/D) [2], či zkrácená nitrifikace a následná deamonifikace 
[3]. Zkrácená nitrifikace, která je první fází obou zmíněných netra-
dičních postupů, je založena na akumulaci produktů prvního stupně 
nitrifikace, tedy dusitanů. Bakterie oxidující N-amon na dusitany 
(tzv. Ammonium Oxidizing Bacteria – AOB) jsou tolerantnější vůči 
některým fyzikálně–chemickým faktorům než skupina převádějící 
dusitany na dusičnany (Nitrite Oxidizing Bacteria – NOB) [2]. Toho 
je možno využít a přizpůsobit podmínky v reaktoru tak, aby byly citli-
vější NOB inhibovány a postupně vyplavovány ze systému. Výhodou 
zmíněných alternativních postupů oproti konvenční N/D může být 
značná úspora nutných energetických i materiálových vstupů při 
procesu čištění [3, 4]. Pomocí výše uvedených biologických procesů 
je možné odstraňovat dusík i z velmi silně koncentrovaných OV. 
Potenciál působit inhibičně na nitrifikační bakterie mají ve vyšších 
koncentracích i nedisociované formy jejich substrátů – NH3 a HNO2 
[5], přičemž i v tomto případě platí, že NOB jsou těmito látkami 
inhibovány mnohem silněji než AOB. Výsledky některých studií 
naznačují, že v případě dusitanového dusíku může být z hlediska 

inhibice NOB zásadní i disociovaná forma, tedy iont NO2
- [6]. Poměr 

disociovaných iontů a nedisociovaných molekul volného amoniaku 
(free amonia – FA) a kyseliny dusité (free nitrous acid – FNA) je dán 
hodnotou pH a teplotou roztoku. Podíl FA z celkové koncentrace 
N-amon stoupá se vzrůstající hodnotou pH a zvyšující se teplotou. 
Procentuální podíly obou nedisociovaných forem při různé hodnotě 
pH v rozmezí 5,5–8,5 odpovídajícím mezním hodnotám, za kterých 
probíhala nitrifikace během popisovaných experimentů, a při různé 
teplotě jsou vypočteny v tab. 1. podle rovnic pro výpočet koncentrace 
obou toxických forem v závislosti na hodnotě pH a teplotě [5].

Při čištění běžných komunálních OV se pH zpravidla pohybuje 
blízko neutrální hodnoty a nízké koncentrace jednotlivých sloučenin 
dusíku nemají potenciál působit inhibičně na nitrifikační bakterie. Jiná 
situace nastane, je-li potřeba zahájit nitrifikační proces v OV s vysokou 
koncentrací N-amon, které mají pH často vyšší než 8, a kde se může 
koncentrace FA pohybovat v řádu jednotek až desítek mg/l. Takové 
hodnoty působí inhibici nejen citlivějších NOB, což může případně 
vést k dosažení zkrácené nitrifikace, ale i relativně rezistentnějších 
AOB [5].

Rychlé zapracování nitrifikačního reaktoru zpracovávajícího OV 
s vysokou koncentrací N-amon může znesnadňovat také relativně 
nízké zastoupení nitrifikačních bakterií v běžném aktivovaném kalu 
(AK) [7]. Tyto faktory pak komplikují zahájení nitrifikace dusíkem 
silně zatížených OV a mohou vést ke zbytečnému prodlužování za-
pracování reaktoru při velmi nízké počáteční účinnosti [8]. Efektivní 
zapracování nitrifikačního reaktoru zpracovávajícího OV s vysokou 
koncentrací N-amon je obvykle v literatuře zmiňováno jako problema-
tický a poměrně dlouhodobý proces [9, 10]. Uvádí se dokonce, že pro 
čištění odpadních vod s koncentrací N-amon převyšující 1000 mg/l 
je v případě použití klasické suspendované biomasy či běžných bio-
filmových nosičů nutno odpadní vodu ředit nebo provozovat systém 
při poměrně nízkém objemovém zatížení (BV). Jako optimální varianta 
je pak z těchto důvodů zmiňována speciální technologie imobilizace 
biomasy založená na enkapsulaci nitrifikačních organismů do pelet, 
jejichž chemickou podstatou je polyvinylalkohol – PVA [11]. 

Rychlá a spolehlivá (a zároveň provozně nenáročná) možnost 
dosažení požadované účinnosti by usnadnila zavádění biologických 
postupů odstraňování N-amon v praxi a v některých případech by 
mohla i snížit počáteční náklady při zapracování reaktorů. 

Další možnou úsporu nákladů na čisticí proces umožňuje aplikace 
zkrácené nitrifikace, která je jako první fáze procesů ZN/D a zkrácená 
nitrifikace/deamonifikace [3] vhodná zejména právě pro OV s vyso-
kým obsahem N-amon. Způsob zapracování nitrifikačního reaktoru 
může ovlivnit nejen rychlost dosažení potřebné účinnosti odstranění 
dusíkatého znečištění při daném zatížení reaktoru dusíkem, ale i vý-
sledný produkt nitrifikace. Pokud se bude koncentrace FA v reaktoru 
pohybovat nad inhibiční hladinou pro NOB, ale v mezích tolerance 
AOB, mělo by být možné minimálně v počáteční fázi provozu, ve 
které ještě nebude hrát významnou roli adaptace NOB na zvýšenou 
koncentraci FA, popřípadě i FNA, či disociovaného dusitanového 
dusíku [12, 13], docílit v systému akumulace dusitanů bez dalších 
zásahů do provozu reaktoru.

Cílem experimentu popsaného v tomto příspěvku bylo porovnat 
a optimalizovat různé varianty zapracování nitrifikačního reaktoru 
zpracovávajícího kalovou vodu (KV) vznikající při odvodňování an-
aerobně stabilizovaného čistírenského kalu. Sledována byla  rychlost 
zapracování a možnosti iniciace zkrácené nitrifikace. Výsledky měření 
však mohou být použity jako podklad i pro zpracování dalších typů 
OV s vysokými koncentracemi N-amon. Testy probíhaly s biomasou 
kultivovanou ve formě suspenze s důrazem na provozní a ekonomic-
kou nenáročnost procesu.

Materiál a metody
Modelové reaktory

V průběhu experimentu bylo vyzkoušeno šest různých způsobů 
zapracování reaktoru. Nitrifikační reaktory byly provozovány v režimu 
směšovací aktivace s recirkulací kalu. Ze systému nebyl u žádné z tes-

 FA10 °C FA20 °C FA30 °C FNA10 °C FNA20 °C FNA30 °C

pH 5,5 0,006 0,013 0,026 1,07 0,81 0,63

pH 7 0,19 0,41 0,83 0,034 0,03 0,02

pH 8,5 5,68 11,45 20,87 0,001 < 0,001 < 0,001

Tab. 1. Procentuální zastoupení nedisociovaných forem sloučenin 
dusíku v závislosti na změnách hodnoty pH a teploty roztoku
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tovaných variant odváděn přebytečný AK, což 
umožňovalo udržovat vysoké stáří kalu. Jeho 
konkrétní hodnota byla určena množstvím 
kalu unikajícího do odtoku. Jeden z reaktorů 
byl po fázi zapracování přestavěn do semikon-
tinuálního režimu (tab. 2). Pracovní objem re-
aktorů byl 1,5 l, připojené dosazovací nádrže 
měly objem 0,25 l. Během celého experimentu 
odpovídala teplota v reaktorech laboratorní 
teplotě, tedy 23 ± 2 °C. Koncentrace kyslíku 
v reaktoru byla udržována na hodnotách 
příznivých pro AOB i NOB a pohybovala 
se mezi 3 a 6 mg/l. Surová KV bez jakékoli 
předchozí úpravy byla přiváděna do reaktorů 
pomocí peristaltických pump s nastavitelným 
průtokem. Akvarijní vzduchovací motorky zajišťovaly okysličení 
a zároveň i promíchávání aktivační směsi. Hodnota pH v reaktorech 
nebyla regulována. V  případě provozu reaktoru v podmínkách SBR 
byla z modelu odstraněna dosazovací nádrž. Jeden cyklus SBR trval 
šest hodin, přičemž pracovní fáze odpovídala 330 min. Po pracovní 
fázi následovala sedimentace kalu (20 min) a přečerpávání vstupující 
a vystupující vody (celkem 10 min). Při jednom cyklu byla vyměněna 
cca 1/6 objemu reaktoru. Způsob zaočkování a provozní podmínky 
jednotlivých reaktorů jsou shrnuty v tab. 2.

Charakteristika AK a složení KV
AK použitý pro inokula byl získáván v podobě vratného kalu z Praž-

ské ústřední ČOV. Koncentrace nerozpuštěných organických látek se 
pohybovala v rozmezí 3–4,5 g/l.

KV byla dovážena z Pražské ústřední ČOV (ÚČOV). Hodnota pH 
surové KV odpovídala 8,3–8,58, koncentrace N-amon se pohybovala 
mezi 900–1750 mg/l s průměrnou hodnotou 1400 mg/l a poměr CH-
SK/N činil 1,5–2,5 : 1

Analytické metody
Pro potřeby experimentu byly v reaktoru sledovány tyto základní 

fyzikální a chemické parametry: hodnota pH, koncentrace rozpuště-
ného kyslíku, teplota, koncentrace N-amon, N-NO2

- a N-NO3
- a CHSK. 

Stanovení koncentrací sledovaných forem dusíku bylo prováděno 
jednou týdně spektrofotometrickými metodami na přístroji HACH 
DR/4000. Analýza N-amon a N-NO2

- byla provedena podle standard-
ních analytických metod [14], koncentrace N-NO3

- byla kvantifikována 
pomocí testovacích kitů firmy HACH s typovým označením HACH 
2511. Pro eliminaci vlivu vysokých koncentrací N-NO2

- na přesnost 
stanovení N-NO3

-
 bylo před analýzou v 10 ml vzorku rozpuštěno 400 

mg močoviny. Vzorky byly při každém měření odebírány z vstupní 
KV a z dosazovací nádrže, resp. z odtoku SBR. Hodnoty CHSKVL 

(homogenizovaný vzorek) a CHSKRL (odstředěný vzorek) KV byly 
stanovovány spektrofotometricky dichromanovou semimikrometodou 
[14] a kvantifikovány pomocí přístroje HACH DR/4000.

Koncentrace AK byly kvantifikovány jako nerozpuštěné organické 
látky (NLorg) při stanovení sušiny podle standardních analytických 
metod [14].

Výsledky
Výsledky měření jsou seřazeny podle způsobu zahájení provozu 

jednotlivých modelů.
M1: Při nízkém Bv probíhala od zahájení měření až do jeho ukončení 

úplná nitrifikace s N-NO3
- jako finálním produktem (obr. 1). Účinnost 

odstranění N-amon odpovídala 48–64 %. 

M2: Od prvního dne byla zaznamenána úplná nitrifikace na N-NO3
-, 

koncentrace N-NO2
- s výjimkou malého nárůstu kolem 5. dne provozu 

nepřekročila 1 mg/l. Účinnost odstranění N-amon se pohybovala mezi 
46 a 53 %. (obr. 2).

Model Doba provozu 
(dny)

Operační 
režim

Náplň reaktoru při zahájení 
provozu

BV(start) BX(start)

M1 37 k. AK – celý objem 0,17 0,043

M2 35 k. AK – celý objem 0,60 0,15

M3 119 k. AK – celý objem 1,75 0,438

M4 44 k. AK – 750 ml + KV – 750 ml 0,17 0,135

M5 191 k. KV – 750 ml + VV – 750 ml 0,13 -

M6 38/150 k./sk. Nitr. R. 400 ml + VV 1100 ml 0,50 0,303

Tab. 2. BV(start) – počáteční objemové zatížení N-amon [kg/(m3*d)]. BX(start) – počáteční 
specifické zatížení kalu N-amon [kg N-amon/(kg NLorg*d)]; AK – aktivovaný kal z ČOV; Nitr. 
R. – aktivovaný kal z déle fungujícího reaktoru nitrifikujícího na dusičnany; KV – kalová 
voda, VV – vodovodní voda, k. – kontinuální režim, sk. – semikontinuální režim 

Obr. 1. M1: Koncentrace forem dusíku a pH v odtoku. BV: 1. až 24. den 
0,15–0,2 kg N-amon/(m3*d); 24. až 37. den 0,58 kg N-amon/(m3*d)

Obr. 2. M2: Koncentrace forem dusíku a pH v odtoku. BV: 1. až 35. 
den 0,4–0,6 kg N-amon/(m3*d)

Obr. 3. M3: Koncentrace forem dusíku a pH v odtoku. BV: 1. až 10. 
den 1,75 N-amon/(m3*d); 11. až 119. den 1,13–1,55 kg N-amon/(m3*d)

M3: Výraznější biochemická oxidace N-amon byla zjištěna kolem 
25. dne a rychle narostla během následujících 5 dnů. Po celou dobu 
provozu M3 byl hlavním produktem nitrifikace N-NO2

-, koncentrace 
N-NO3

- se pohybovala v řádech jednotek mg/l. Účinnost odstranění 
N-amon se od 30. dne provozu až do jeho ukončení pohybovala mezi 
45 a 50 %. (obr. 3).

M4: Při rozborech provedených 2. den od zahájení provozu M4 
bylo naměřeno 60 mg/l N-NO2

- a 120 mg/l N-NO3
-. Následně došlo 

k výrazné akumulaci N-NO2
-, která přetrvala do cca 30. dne. Koncen-

trace N-NO3
- pohybující se prvních 30 dnů mezi 60–160 mg/l poté 

začala narůstat. Po 37. dni byla převážná část N-amon oxidována na 
N-NO3

- (obr. 4). Účinnost odstranění N-amon se od 9. dne pohybovala 
mezi 50–54 %. 

M5: Nízká nitrifikační aktivita byla zaznamenána po 14 dnech 
provozu, kdy bylo v reaktoru naměřeno cca 20 mg/l oxidovaných 
forem dusíku tvořených N-NO2

-. Následně koncentrace N-NO2
- nej-

dříve skokově, poté postupně narůstala až k 466 mg N-NO2
-/l. Mezi 

172. a 191. dnem poklesla k jednotkám mg/l v důsledku samovolné-
ho přechodu systému na úplnou nitrifikaci s N-NO3

- jako finálním 
produktem (obr. 5). Účinnost odstranění N-amon se po zapracování 
pohybovala mezi 46–60 %.
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M6: Cílem provozu M6 bylo vyhodnotit vliv změny režimu prů-
toku čištěné vody na zastoupení konečných produktů nitrifikace. 
Při první analýze jednotlivých forem dusíku provedené 27. den byla 
zaznamenána úplná nitrifikace na N-NO3

-. Důležitá změna nastala 
po převedení systému do semikontinuálního režimu, kdy došlo k vý-
razné akumulaci N-NO2

- a rychlému poklesu koncentrace N-NO3
-. 

Hodnota pH v reaktoru se po převedení do semikontinuálního režimu 
měnila v závislosti na průběhu jednotlivých cyklů (obr. 6). Účinnost 
odstranění N-amon v průběhu fáze se semikontinuálním průtokem 
se pohybovala mezi 47 a 59 %.

aktivita AOB způsobila rychlý pokles pH na hodnotu cca 6,5, což 
vedlo ke snížení koncentrace FA na 0,5–1,0 mg/l. 

Oproti činnosti AOB byla aktivita NOB doprovázená navýšením 
koncentrace N-NO3

- v systému patrná až od cca 50. dne, přičemž 
dosažení úplné nitrifikace na N-NO3

- jako finální produkt reakce 
trvalo cca 180 dní. To bylo v první fázi způsobeno inhibicí NOB 
vysokou koncentrací FA (viz výše), přičemž s následným nárůstem 
koncentrace N-NO2

- a současně poklesem hodnoty pH pravděpodob-
ně hrála významnou roli i FNA, jejíž koncentrace se ve fázi zkrácené 
nitrifikace pohybovala mezi 0,2 a 0,6 mg/l. Inhibiční koncentrace pro 
NOB jsou přitom podle různých zdrojů udávány v rozmezí 0,02–0,27 
mg/l [5,16,17]. Dalším inhibičním faktorem mohla být zvýšená 
koncentrace disociovaného N-NO2

-, u níž byly při koncentracích 
v řádu stovek mg/l také zaznamenány inhibiční účinky na NOB [6]. 
Až později se patrně projevila adaptace NOB na podmínky panující 
v reaktoru [18]. 

Zapracování reaktoru se zaočkováním nitrifikující biomasou 
v podmínkách s nízkou koncentrací N-amon v okamžiku 
spuštění reaktoru

V rámci popsaných testů bylo prokázáno, že pro dosažení velice 
rychlého zapracování nitrifikačního reaktoru zpracovávajícího odpad-
ní vody s vysokým obsahem N-amon je možno použít pro zaočkování 
běžný aktivovaný kal. Za těchto podmínek bylo zaznamenáno prak-
ticky okamžité rozběhnutí nitrifikace s N-NO3

- jako dominantními 
konečnými produkty při vstupní koncentraci N-amon převyšující 
1000 mg/l (M1, M2). Podmínkou takto úspěšného zapracování systému 
je nízká koncentrace N-amon v okamžiku zahájení provozu reaktoru. 
Za těchto podmínek je přicházející voda okamžitě nitrifikována, nedo-
chází k inhibici AOB ani NOB a finálním produktem reakce je N-NO3

-. 
Kontinuální přítok vody s vysokým obsahem N-amon v podmínkách 
intenzivního průběhu nitrifikace následně vyvolává výrazný pokles 
hodnoty pH. Z tohoto důvodu není ani přes postupně se zvyšující 
koncentraci N-amon v reaktoru činnost AOB a NOB blokována FA, 
jehož koncentrace v této fázi nepřevyšovala 1,0 mg/l. Zároveň není 
v systému i přes nízkou hodnotu pH významný ani obsah FNA 
nepřesahující v uvedených případech 0,02 mg/l, protože prakticky 
nedochází k hromadění N-NO2

-.
Možnost prakticky okamžitého dosažení nitrifikace s N-NO3

- jako 
konečným produktem byla v podmínkách s nízkou počáteční koncen-
trací N-amon potvrzena při dvou variantách BV (M1 a M2). Schopnost 
systému provádět nitrifikaci od počátku jeho provozu při relativně 
vysokých rychlostech odstraňování N-amon byla potvrzena u M2, 
který pracoval v prvních dnech při průměrné hodnotě BV cca 0,60 kg 
N-amon/(m3*d) a BX 0,15 kg N-amon/(kg NLorg*d). Příliš vysoké počá-
teční BV jako v případě M3, kde bylo aplikováno cca 1,75 kg/(m3*d), 
však způsobilo inhibici nitrifikace. To je možno vysvětlit tím, že AOB 
přítomné v reaktoru v omezeném množství již při vysokém zatížení 
nestíhají ze systému s potřebnou účinností odstraňovat N-amon, který 
se v reaktoru hromadí a společně s vysokou hodnotou pH následně 
vyvolává inhibici nitrifikace v důsledku nárůstu koncentrace FA.

Ke zmíněným hodnotám zatížení reaktorů dusíkem nelze pochopi-
telně přistupovat jako k obecně dosažitelným. V každém konkrétním 
případě bude silně záležet na aktuálních podmínkách panujících 
v daném biologickém systému (teplota, zastoupení nitrifikačních 
organismů v inokulu, složení čištěné vody, koncentrace kyslíku atd.). 
Přesto je však zřejmé, že popisovaná strategie zapracování nitrifi-
kačního reaktoru při vysoké vstupní koncentraci N-amon může bez 
ředění vstupní vody i při relativně vysokém zatížení systému výrazně 
urychlit nastartování nitrifikačního procesu. 

Obr. 4. M4: Koncentrace forem dusíku a pH v odtoku. BV: 1. až 44. 
den 0,17–0,21 kg N-amon/(m3*d)

Obr. 5. M5: Koncentrace forem dusíku a pH v odtoku. BV: 1. až 191. 
den 0,1–0,19  kg N-amon/(m3*d)

Obr. 6. M6: Koncentrace forem dusíku a pH v odtoku (přerušovaná 
vertikální linie odděluje fáze CSTR–kontinuální režim a SBR–
semikontinuální režim, pH–hodnota pH v CSTR a v SBR na začátku 
cyklu, pH-b–hodnota pH na konci cyklu SBR). BV: 1. až 188. den 
0,30–0,50 kg N-amon/(m3*d)

Diskuse 
Provedené experimenty prokázaly, že pro úspěšné a efektivní zapra-

cování reaktoru nitrifikujícího odpadní vodu s vysokou koncentrací 
N-amon jsou stěžejními faktory zejména přidání, resp. nepřidání 
zdroje nitrifikující biomasy za účelem inokulace reaktoru, zatížení 
systému N-amon ve fázi zapracování, koncentrace N-amon v reaktoru 
před vlastním zahájením čerpání vstupní vody do systému a režim 
průtoku čištěné vody. Tyto parametry ovlivňují zásadně jednak rych-
lost zapracování reaktoru a zároveň mohou do značné míry ovlivnit 
zastoupení konečných produktů nitrifikace.

Účinnost odstranění N-amon byla u všech popsaných reaktorů po 
různě dlouhé fázi zapracování srovnatelná a pohybovala se v rozmezí 
45–64 %. Limit účinnosti byl v tomto případě dán složením kalové 
vody, v níž dle literárních údajů molární poměr NH4

+/HCO3
- odpovídá 

zhruba 1,1/1. Pufrační kapacita čištěné kalové vody proto umožňuje 
odstranění přibližně 50 % N-amon, poté pH klesá na hodnotu inhi-
bující další nitrifikační aktivitu [15].

Zapracování reaktoru bez zaočkování  
nitrifikující biomasou

Surová KV má hodnotu pH okolo 8,4. Stripování CO2 vyvolané 
aerací reaktoru vedlo v prvních dnech provozu M5 k nárůstu pH až 
na 8,9. Při koncentraci N-amon cca 600 mg/l tak činila koncentrace 
FA cca 170 mg/l. To je hodnota převyšující inhibiční limit nejen pro 
NOB (0,1–1 mg/l), ale i pro AOB (10–150 mg/l) [5]. Postupný nárůst 
koncentrace N-NO2

- v prvních desítkách dnů přesto svědčí o přítom-
nosti AOB v surové KV. Tyto organismy navíc vykazovaly aktivitu 
i přes extrémní podmínky panující v reaktoru. Postupně se zvyšující 
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Zapracování reaktoru se zaočkováním nitrifikující biomasou 
v podmínkách s vysokou koncentrací N-amon v okamžiku 
spuštění reaktoru

Při spouštění reaktoru obsahujícího při zahájení provozu významný 
objemový podíl odpadní vody s vysokou koncentrací N-amon (M4 – 
KV a aktivovaný kal 1 : 1) byl v systému sice od počátku dostatek nit-
rifikačních organismů skupin AOB i NOB, nicméně v daných podmín-
kách byla činnost obou skupin inhibována vysokou koncentrací FA. 
Z tohoto důvodu byl i při relativně nízkém zatížení systému nástup 
nitrifikace pomalejší ve srovnání s M1 a M2. Mikroorganismy skupiny 
AOB se na podmínky vyšší koncentrace FA adaptovaly rychleji, což 
se projevilo nárůstem koncentrace N-NO2

- v čištěné KV mezi 2. a 9. 
dnem experimentu. Výrazně delší čas (cca 30 dní) trvala adaptace 
NOB, která se projevila pozdějším nárůstem koncentrace N-NO3

-. Ve 
srovnání se systémem bez zaočkování aktivní biomasou (M5) byla 
však doba potřebná k adaptaci AOB a zejména NOB výrazně kratší.

Možnosti dosažení akumulace N-NO2
-

V rámci popisovaných experimentů bylo dlouhodobé či přechod-
né akumulace N-NO2

- dosaženo v reaktorech M3, M4, M5 a M6. Jak 
bylo zmíněno výše, v případě M3, M4 a M5 se klíčovým parametrem 
způsobujícím v daných podmínkách akumulaci N-NO2

- jeví vysoká 
počáteční koncentrace FA. Inhibiční vliv FA pak byl u jednotlivých 
modelů v rámci jejich dalšího provozu kombinován s působením FNA, 
popřípadě nedisociovaného dusitanového iontu. V případě M4 a M5 
však došlo po určité době k iniciaci nitrace a hlavním produktem 
nitrifikace se stal N-NO3

-. Zdá se tedy, že v daných podmínkách není 
reálné v systému pracujícím na principu směšovací aktivace dosáh-
nout trvalé akumulace N-NO2

- pouze na základě působení toxických 
forem dusíku. Jejich inhibiční tlak na NOB bude v takto provozovaném 
reaktoru nutno kombinovat s dalšími zásahy do systému, například 
s regulací koncentrace kyslíku [19, 20, 21, 22]. Na základě výsledků 
z reaktoru M3 je možno předpokládat, že oním parametrem „doplňu-
jícím“ inhibiční působení toxických forem dusíku by mohlo být také 
vysoké zatížení reaktoru dusíkem, které pro daný reaktor činilo v prv-
ních deseti dnech 1,75 a následně 1,30 kg N-amon/(m3*d). Objemové 
zatížení jako jeden z faktorů vedoucí k akumulaci N-NO2

- zmiňují 
i Okabe et al., (2011) [23]. V jejich biofilmovém reaktoru byla při tep-
lotě 35 oC a při BV vyšším než 1 kg N-amon/(m3*d) udržována stabilní 
zkrácená nitrifikace, která přešla v úplnou nitrifikaci po snížení BV na 
hodnotu 0,25 kg N-amon/(m3*d).

Spolehlivou možností, jak převést reaktor z úplné nitrifikace 
na N-NO3

- ke zkrácené nitrifikaci na N-NO2
-, je úprava systému do 

semikontinuálního režimu (viz M6). Šokové působení vyššího pH 
vlivem dávkování KV při každém cyklu negativně působí na NOB, 
a tím dochází k jejich inhibici. Výsledky získané při provozu M6 tak 
potvrzují i závěry plynoucí z předchozích experimentů provedených 
na našem pracovišti [24]. 

Na základě výsledků prezentovaných v tomto příspěvku je mož-
no konstatovat, že pro rychlé nastartování zkrácené nitrifikace se 
v daných podmínkách jako optimální jeví zapracování reaktoru 
v kontinuálním režimu s nízkou počáteční koncentrací N-amon při 
vhodném zatížení dusíkem (M2) a jeho následné převedení do režimu 
semikontinuálního (M6). Zatížení systému může být během zapraco-
vání postupně zvyšováno k maximální provozně bezpečné hodnotě 
dosažitelné v daných podmínkách.

Závěr
• Odpadní voda typu kalové vody obsahuje zástupce nitrifikačních 

bakterií v množství umožňujícím zapracování reaktoru bez inoku-
lace.

• Přídavek běžné nitrifikující biomasy může proces zapracování 
významně urychlit, nicméně při vysoké koncentraci N-amon 
v okamžiku spouštění reaktoru je nutno počítat s dobou adaptace 
nitrifikačních mikroorganismů v řádu dnů až týdnů, přičemž tato 
doba poroste s rostoucím zatížením systému dusíkem.

• I reaktor zpracovávající vodu s extrémním obsahem N-amon při 
poměrně vysokém zatížení dusíkem je možno zapracovat prakticky 
okamžitě s využitím běžného aktivovaného kalu v případě nízké 
koncentrace N-amon v okamžiku spouštění reaktoru. V takovém 
případě však nesmí být překročeno „kritické zatížení dusíkem“ – 
v našich podmínkách BV cca 1,5 kg N-amon/(m3*d) – při kterém 
nebudou AOB schopny s dostatečnou rychlostí přeměňovat vstu-
pující N-amon.

• V režimu směšovací aktivace je možno ve fázi zapracování za urči-
tých okolností při čištění kalové vody nebo odpadní vody podob-
ného složení s využitím inhibičního vlivu toxických forem dusíku 

vyvolat účinnou akumulaci N-NO2
-, nicméně po určité době dané 

podmínkami prostředí je potřeba počítat s adaptací NOB a tvorbou 
N-NO3

-. Trvalé akumulace N-NO2
- je při tomto režimu průtoku 

možno docílit jedině následnými zásahy do systému (např. limitace 
koncentrace O2). Otázkou v tomto případě zůstává efekt vysokého 
zatížení dusíkem, který může minimálně prodloužit období účinné 
akumulace N-NO2

-.
• Jako perspektivní možnost pro trvalé udržení akumulace dusitanů 

při nitrifikaci odpadní vody s vysokým obsahem N-amon se jeví 
provoz biologického reaktoru v režimu SBR.

Poděkování: Příspěvek vznikl za finanční podpory Celouniverzitní 
grantové agentury ČZU (CIGA), registrační číslo grantu: 20122022. 
Autoři tímto děkují poskytovateli dotace.
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Efficient start-up of a nitrification reactor treating high 
strength N-ammon wastewater (Pacek, L.; Švehla, P.; Ra-
dechovský, J.; Hrnčířová, H.; Balík, J.)

Key words
Nitrification – wastewater – nitritation – reactor start-up – reject water

The rate of a start-up process in nitrification reactor and the 
feasibility of shortcut nitrification were evaluated using laboratory-
scale models. Within the bounds of the experiment, the simulation 
of six different start-up processes in reactors treating reject water 
with high ammonium nitrogen (N-ammon) concentration was per-
formed. Methods varied with applied inoculum, nitrogen loading 
rate, and the initial concentration of N-ammon in a reactor. It was 
experimentally proved that nitrification during biological treatment 
of reject water could be initiated even without any inoculation of 
nitrifying biomass. The efficient nitritation was in this case achieved 
significantly faster than nitratation. The inoculation with common 
activated sludge rapidly shortened the start-up process of both 
nitrification steps in the reactor with high initial N-ammon concen-
tration. Immediate start-up of nitrification process with nitrates as 
a dominant product was achieved even with relatively high nitrogen 
loading rate in case of inoculation with common activated sludge. 
Efficient shortcut nitrification was achieved by transition of reactor 
operation method from CSTR to SBR. 

Tento článek byl recenzován a je otevřen k diskusi do 30. dubna 
2013. Rozsah diskusního příspěvku je omezen na 2 normostrany 
A4, a to včetně tabulek a obrázků. 
Příspěvky posílejte na e-mail stransky@vodnihospodarstvi.cz.
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podobně přehodnocení požárních řádů a směrnic jednotlivých měst
a obcí, neboť zdrojem požární vody bude řeka, potok, rybník nebo po-
žární nádrž. Pokud budou orgány na úseku požární bezpečnosti striktně
vyžadovat po investorech plnění požadavků dle výše uvedené normy,
může to zpomalit nebo zastavit výstavbu v některých obcích, kde nemají
jinou možnost požárního zajištění než stávající vodovod.

Jak jsem již uvedl, obcím a městům aktualizujeme seznam hydrantů,
které jsou určeny pro prvotní požární zásah. Tyto armatury – hydranty
udržujeme provozuschopné, označené a přístupné pro požární techniku
nebo přímý odběr pro zásah. Pokud začneme plnit požadavky požární
normy, můžeme zapomenout na kvalitu vody (anebo výrazně chlorovat),
zapomeneme na snižování ztrát (odstraníme úsekové vodoměry) a v ne-

poslední řadě budou investoři vodovodů stavět zbytečně předimenzova-
né vodovodní řady. 

Rád uvítám názory na uvedenou problematiku, případně možná ře-
šení, technické nápady anebo i formy společného řešení s hasičskými
sbory v jiných krajích. Mohou být i námětem dalších článků v časopise
SOVAK nebo k jednání odborné komise SOVAK ČR. 

Ing. Vladimír Stehlík
Vodovody a kanalizace Mladá Boleslav, a. s.
e-mail: vstehlik@vakmb.cz

Zkrácená nitrifikace odpadní vody s vysokou koncentrací 
N-amon
Lukáš Pacek, Pavel Švehla, Josef Radechovský, Helena Hrnčířová, Jiří Balík

Upravený příspěvek ze 7. bienální konference „Odpadové vody 2012", která se konala ve dnech 17.–19. 10. 2012 na Štrbském Plese ve
Vysokých Tatrách.

Zkrácená nitrifikace odpadních vod s vysokou koncentrací amonia -
kálního dusíku se stává součástí moderních čistírenských postupů. Ap-
likace prakticky používaných metod může být limitována charakterem
odpadní vody, či technologickou náročností procesu. V rámci tří experi-
mentů byly prezentovány tři různé způsoby dosažení zkrácené nitrifikace
v odpadní vodě silně zatížené amoniakálním dusíkem. Experimenty byly
prováděny s aktivovaným kalem s důrazem na jednoduchost reaktoru
a ekonomickou nenáročnost uvedených metod. Akumulace dusitanů by-
la realizována s využitím přechodné limitace koncentrace O2, krátkodo-
bého inhibičního vlivu nedisociovaného NH3, vysokého objemového za-
tížení a semikontinuálního režimu provozu reaktoru. 

Úvod 
Produkce odpadních vod (OV) s vysokou koncentrací amoniakálního

dusíku (zkráceně N-amon vyjadřující sumu obou forem, tedy disociova-
né N-NH4

+ i nedisociované N-NH3) pohybující se od stovek až po tisíce
mg/l je charakteristická nejen pro kalové hospodářství čistíren odpad-
ních vod (ČOV), ale i pro řadu odvětví průmyslové výroby, vysoké kon-
centrace N-amon obsahuje i OV ze skládkových výluhů atd. (van Hulle
et al., 2010). Metody odstranění N-amon z OV se obecně rozdělují na fy-
zikálně-chemické a biologické (či biochemické). 

Pokud složení odpadních vod s vysokým obsahem dusíkatého zne-
čištění umožňuje za účelem odstranění N-amon aplikovat biologické čiš-
tění, bývá vzhledem k ekonomice procesu tato varianta upřednostňová-
na. Biologické metody čištění odpadních vod s vysokou koncentrací
N-amon jsou založeny na konvenční nitrifikaci/denitrifikaci (N/D) uplatňo-
vané běžně při čištění městských odpadních vod, či na alternativních po-
stupech, jako je zkrácená nitrifikace/denitrifikace (Zhu et al., 2008), či
zkrácená nitrifikace (ZN) a následná deamonifikace (van Dongen et al.,
2001). Pomocí výše uvedených biologických procesů je možné odstra-
ňovat dusík i z velmi silně koncentrovaných OV a jejich výhodou oproti
konvenční N/D může být značná úspora nutných energetických i mate -
riálových vstupů při procesu čištění (Abeling et Seyfried, 1992; van Do-
ngen et al., 2001). Zkrácená nitrifikace, která je první fází obou zmíně-
ných netradičních postupů, je založena na akumulaci produktů prvního
stupně nitrifikace, tedy dusitanů. Bakterie oxidující N-amon na dusitany
(souhrnně bývají označovány jako Ammonium Oxidizing Bacteria –
AOB) jsou tolerantnější vůči některým fyzikálně-chemickým faktorům
než skupina převádějící dusitany na dusičnany (tzv. Nitrite Oxidizing
Bacteria – NOB) (Zhu et al., 2008). Toho je možno využít a přizpůsobit
podmínky v reaktoru tak, aby byly citlivější NOB inhibovány nebo postup-
ně vyplavovány ze systému. V literatuře jsou obvykle zmiňovány zejména
tři faktory, které mohou vést k akumulaci dusitanů v systému. Jedná se
o koncentraci O2 v reaktoru (Ruiz et al., 2003), teplotu (Hellinga et al.,
1999) a přítomnost toxických forem substrátů prvního i druhého stupně
nitrifikace, tedy volného amoniaku a volné kyseliny dusité (Anthonisen
et al., 1976).

Koncentrace O2 v reaktoru kolem 2 mg/l je obvykle udávána jako op-
timální pro průběh oxických procesů. Tato hodnota je plně dostačující pro
obě skupiny nitrifikačních organismů. Pokud je však jeho hladina níže
než cca 1 mg/l, začíná být kyslík pro průběh úplné nitrifikace limitujícím
faktorem a může docházet k hromadění dusitanů v čištěné odpadní vo-
dě. Je to způsobeno tím, že AOB mají nižší kyslíkovou saturační kon-
stantu pohybující se podle různých zdrojů mezi 0,3–0,75 mg/l, zatímco
hodnoty udávané pro NOB leží v intervalu 1,1–1,75 mg/l (Guisasola
et al., 2005; Wiesmann, 1994; Blackburne et al., 2007). Rozpuštěný O2

je přednostně spotřebováván na oxidaci N-amon, což při jeho nedostat-
ku znevýhodňuje NOB (Ruiz et al., 2003). Udržováním koncentrace roz-
puštěného kyslíku v určitém rozmezí (obvykle se udává 0,5–1 mg/l) je te-
dy možné dosáhnout zkrácené nitrifikace. Výhodou této aplikace je vedle
samotných úspor plynoucích ze zkrácené nitrifikace (viz výše) také sní-
žení energetických nároků na aeraci systému. Na druhou stranu, v sou-
vislosti s limitací kyslíku při nitrifikaci odpadní vody je jako negativní dů-
sledek často zmiňována nižší účinnost nitrifikace a špatná sedimentace
kalu (Blackburne et al., 2007).

Dalším faktorem s potenciálem vyvolat za určitých okolností zkráce-
nou nitrifikaci je teplota prostředí v biologickém reaktoru. Rychlost růstu
AOB, totiž při teplotě kolem 20 °C začíná převyšovat rychlost růstu NOB
a tento rozdíl se s vzrůstající teplotou dále zvyšuje. Při teplotě mezi
30–40 °C je už tento rozdíl tak výrazný, že je možné nastavením odpo-
vídajícího stáří kalu pomaleji rostoucí NOB postupně vyplavit ze systé-
mu. Tohoto principu využívá např. v praxi využívaný systém SHARON
(Single reactor system for High activity Ammonium Removal Over Nitri-
te) (Hellinga et al., 1999). Jeho nevýhodou je aplikace omezená pouze
na OV s vysokou teplotou, jako je např. kalová voda. 

Potenciál působit inhibičně na nitrifikační bakterie mají ve vyšších
koncentracích i nedisociované formy jejich substrátů – NH3 a HNO2 (An-
thonisen et al., 1976), přičemž NOB jsou těmito látkami inhibovány mno-
hem silněji než AOB. Inhibiční hodnoty pro NOB jsou obvykle udávány
v rozmezí 0,1–1,0 mg/l FA a pro AOB 10–150 mg/l (Anthonisen et al.,
1976), nicméně novější studie prokázaly schopnost NOB přizpůsobit se
koncentracím volného amoniaku (Free Amonnia – FA) v řádech desítek
mg/l (Villaverde et al., 2000). Výsledky některých studií dále naznačují,
že v případě dusitanového dusíku může být z hlediska inhibice NOB zá-
sadní i disociovaná forma, tedy iont NO2

– (Buday et al.,1999).

Poměr disociovaných iontů a nedisociovaných molekul FA a kyseliny
dusité (Free Nitrous Acid – FNA) je dán hodnotou pH a teplotou roztoku.
Podíl FA z celkové koncentrace N-amon stoupá se vzrůstající hodnotou
pH a zvyšující se teplotou. 

OV s vysokou koncentrací N-amon jsou pro dosažení zkrácené nitri-
fikace vlivem inhibice NOB pomocí vyšší koncentrace FA velmi vhodné.
Koncentrace FA v reaktoru v řádu desítek mg/l je možné u těchto typů
OV dosáhnout i při hodnotě pH kolem 8. Surová kalová voda má pH
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 obvykle mezi 8–8,5, nicméně při probíhající nitrifikaci hodnota pH v re-
aktoru rychle klesá vlivem uvolňování H+ iontů a podíl FA z celkové
koncen trace N-amon se stává z hlediska možné inhibice zanedbatelný.
Udržování vyššího pH reakční směsi prostřednictvím dávkování zásadi-
tého činidla by však navýšilo náklady na čistící proces. Krátkodobé opa-
kované navýšení hodnoty pH v reaktoru je možné zajistit provozem v se-
mikontinuálním režimu, kdy nadávkování většího množství surové OV
způsobí nárůst pH (a tedy i koncentrace FA) na začátku každého cyklu. 

V následujícím textu je popsáno několik experimentů provedených
na pracovišti KAVR ČZU, při nichž bylo dosaženo zkrácené nitrifikace, ať
už dlouhodobé, či krátkodobé a následně jsou diskutovány jednotlivé
faktory, které umožnily zmíněnou akumulaci dusitanů. Při navrhování
jednotlivých experimentů je kladen důraz zejména na jejich realizační
nenáročnost a minimalizaci nákladů při případné praktické aplikaci. 

Metodika
Modelové reaktory
Nitrifikační reaktory byly provozovány v režimu směšovací aktivace.

Experimenty byly prováděny v různém čase během posledních dvou let.
Ze systému nebyl u žádné z testovaných variant odváděn přebytečný ak-
tivovaný kal, což umožňovalo udržovat vysoké stáří kalu, které činilo mi-
nimálně 30 dní. Jeden z reaktorů byl po fázi zapracování přestavěn do
semikontinuálního režimu. Pracovní objem reaktorů byl 1,5 l, připojené
dosazovací nádrže (vyjma semikontinuálního modelu – SBR) měly ob-
jem 0,25 l. Během celého experimentu odpovídala teplota v reaktorech
laboratorní teplotě, tedy 23 ± 2 °C. Surová kalová voda bez jakékoli před-
chozí úpravy byla přiváděna do reaktorů pomocí peristaltických pump
s nastavitelným průtokem. Akvarijní vzduchovací motorky zajišťovaly
okysličení reaktoru a zároveň i promíchávání aktivační směsi.

Veškeré analýzy byly prováděny v souladu se standardními metoda-
mi (Horáková et al., 2003).

Podrobnější informace k metodice provozu jednotlivých reaktorů
jsou uvedeny níže:

Regulace O2

Model byl provozováván po dobu 330 dní. Reaktor byl zaočkován
500 ml aktivovaného kalu (AK) z jiného, déle provozovaného reaktoru ni-
trifikujícího na dusičnany a doplněn vodou. Objemové zatížení (BV) po
zapracování odpovídalo 1–1,5 kg N-amon/(m3 · den). Hodnota pH byla
udržována na neutrálních 7 z důvodu snahy o udržení maximální účin-
nosti a minimalizace vlivu toxických forem dusíku na průběh nitrifikace.
Provoz modelu byl rozdělen na tři etapy podle udržované koncentrace
O2: 1. etapa s nelimitovanou koncentrací O2 3 mg/l; 2. etapa s limitovanou
koncentrací O2 0,7 mg/l; 3. etapa s opětným navýšením O2 na 3 mg/l.
Účelem provozu reaktoru bylo zjistit vliv nízké koncentrace O2 na finální
produkty nitrifikace a účinnost odstranění N-amon.

SBR model
Model byl provozován 38 dní v kontinuálním režimu a 150 dní v se-

mikontinuálním režimu (SBR). Reaktor byl zaočkován 500 ml aktivované-
ho kalu (AK) z jiného, déle provozovaného re-
aktoru nitrifikujícího vstupní kalovou vodu na
dusičnany a doplněn vodou. BV odpovídalo
cca 0,5 kg N-amon/(m3 · den). Hodnota pH ne-
byla regulována, koncentrace O2 se pohybova-
la mezi 2–7 mg/l. Jeden cyklus SBR trval šest
hodin, přičemž pracovní fáze trvala 330 min.
Po pracovní fázi následovala sedimentace kalu
(20 min) a přečerpávání vstupující a vystupují-
cí vody (celkem 10 min). Při jednom cyklu byla
vyměněna cca 1/6 objemu reaktoru. Účelem
provozu reaktoru bylo zhodnotit vliv převedení
modelu z kontinuálního do SBR režimu na fi-
nální produkty nitrifikace.

Vliv BV

Pro porovnání vlivu BV na zapracování re-
aktoru byly provozovány dva modely při rozdíl-
ném zatížení. Počáteční BV více zatíženého
mo delu (1. modelu) bylo nastaveno na 1,75
a později sníženo na 1,3 kg N-amon/
(m3 · den). Počáteční BV 2. modelu odpovídalo

0,6 kg N-amon/(m3 · den). Oba reaktory byly zaočkovány čistírenským
AK. Hodnota pH nebyla regulována, koncentrace O2 se pohybovala mezi
3–6 mg/l. Účelem provozu reaktorů bylo najít maximální možné zatížení
při zapracování reaktoru a vliv vysokého zatížení systému na finální pro-
dukty nitrifikace.

Složení kalové vody
Kalová voda byla dovážena z Pražské centrální ČOV. Rozsah hodnot

pH odpovídal 8,3–8,6, koncentrace N-amon 900–1 750 mg/l a poměr
CHSK/N cca 2 : 1

Výsledky 
Regulace O2

V první etapě do cca 85. dne probíhalo pozvolné zvyšování zatížení
z 0,15 kg N-amon/(m3 · d) na cca 1,5 kg N-amon/(m3 · d). Účinnost nitri-
fikace se kromě krátkého období po zahájení provozu kolísala v rozmezí
95–99 %. 

Výsledným produktem nitrifikace byl ve větší části první etapy při
stabilních podmínkách takřka výhradně dusičnanový dusík. Po snížení
hladiny O2 během několika dní rapidně vzrostla koncentrace dusitanů
v reaktoru na úkor dusičnanů, jejichž zastoupení kleslo pod 10 %, ná-
sledně během dalšího týdne pod 5 % a pod touto hranicí se pohybovala
po celou dobu druhé etapy (obr. 1).

Nízká koncentrace kyslíku cca 0,7 mg/l sice vedla k potlačení čin-
nosti NOB, nicméně měla za následek při stávajícím zatížení pohybují-
cím se okolo 1,5 kg N-amon/(m3 · d) postupný pokles účinnosti odstra-
nění N-amon z původních více než 90 % na začátku etapy na hodnoty
kolem 60 % na jejím konci. Třetí etapa byla zahájena opětným navýše-
ním koncentrace O2 na cca 3 mg/l, což během týdne zvýšilo účinnost
konverze N-amon na hodnoty přesahující 90 %, přičemž téměř veškerý
N-amon byl i nadále převáděn pouze na dusitany. Zkrácená nitrifikace
s vysokou účinností odstranění N-amon probíhala následujících 90 dní,
teprve poté došlo k opětovnému nárůstu aktivity NOB a nitrifikace probí-
hala směrem k finálním produktům – dusičnanům.

SBR model
Po dobu 38 dnů od zahájení byl reaktor provozován v režimu smě-

šovací aktivace a následně byl převeden do režimu semikontinuálního.
Skutečnost, že nitrifikace prakticky od počátku provozu modelu probíha-
la, byla indikována poklesem hodnoty pH. Ta poměrně rychle poklesla
z počátečních 8,5 na hodnoty mezi 5,5–6,0 (obr. 2). Při první analýze
jednotlivých forem dusíku provedené 27. den byla zaznamenána úplná
nitrifikace na dusičnany.

Záhy po převedení systému do semikontinuálního režimu došlo k vý-
razné akumulaci dusitanů a rychlému poklesu koncentrace dusičnanů
z 630 mg/l v 38. dni na 135 mg/l v 51. dni provozu reaktoru. Poté kon-
centrace dusičnanů pozvolna klesala až k 48 mg/l v závěru provozu
 reaktoru. Hodnota pH v reaktoru se měnila v závislosti na průběhu jed-
notlivých cyklů. Na začátku každého cyklu došlo k jednorázovému přive-
dení kalové vody do reaktoru, v důsledku čehož hodnota pH stoupla na
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cca 7,2, na konci cyklu pak klesala k hodnotě kolem 6 (obr. 2). Účinnost
odstranění N-amon se v průběhu fáze se semikontinuálním průtokem
pohybovala mezi 47 a 59 %.

Vliv BV

U modelu s nižším zatížením byla od počátku provozu zaznamená-
na úplná nitrifikace na dusičnany, koncentrace dusitanů byla po celou
dobu provozu zanedbatelná (obr. 3A). Hodnota pH postupně klesala
z 6,7 na 5,6. Účinnost odstranění N-amon se pohybovala mezi 46 a 53 %.
Po 35 dnech stabilní nitrifikace byl provoz tohoto modelu ukončen. Pro-
voz druhého modelu byl zahájen se vstupním BV 1,75 N-amon/(m3 · d).
Při takto vysokém zatížení nedošlo k nitrifikaci, a proto bylo BV po 10
dnech sníženo na 1,3 kg N-amon/(m3 · d). Výrazný nárůst koncentrace
dusitanů v systému doprovázený poklesem pH byl zaznamenán po cca
třech týdnech. Po celou dobu provozu uvedeného modelu byly hlavním
produktem nitrifikace dusitany, koncentrace dusičnanů se pohybovala
v řádech jednotek mg/l (obr. 3B). Zanedbatelné zastoupení dusičnanů
mezi oxidovanými formami přetrvalo i v době, kdy pH pokleslo pod 7
a koncentrace FA klesla pod inhibiční mez pro NOB. Účinnost odstranění
N-amon se od 30. dne provozu do jeho ukončení 119. den provozu po-
hybovala mezi 45 a 50 %. 

Diskuse
Metody dosažení stabilní dlouhodobé akumulace dusitanů OV s vy-

sokou koncentrací N-amon s využitím různých strategií se v posledních
cca 10 letech postupně stávají součástí moderních čistírenských postu-
pů. Stávající systémy mají nicméně i některé nevýhody komplikující je-
jich další rozšíření. Např. aplikace systému SHARON je omezena pouze

na OV s vysokou teplotou (Hellinga et al.,
1999) a stálá limitace koncen trace O2 vede
k omezení rychlosti a účinnosti nitrifikace (Ru-
iz et al., 2003). Metody využívající biofilmové
reaktory (Bartolí et al., 2011) nebo jiné typy
imobilizovaných nosičů (Boušková et al., 2011)
pak mohou být náročnější po technologické
stránce. 

Výsledky popsaných experimentů potvrzu-
jí, že stabilní zkrácená nitrifikace při zachování
vysoké účinností odstranění N-amon může být
realizována prostřednictvím technologicky ne-
náročných reaktorů s běžným aktivovaným ka-
lem v suspenzi při laboratorní teplotě.

Prostřednictvím limitace O2 v reaktoru bylo
dosaženo zkrácené nitrifikace, nicméně nízká
koncentrace kyslíku vedla také k poklesu účin-
nosti odstraňování N-amon. Tento problém byl
vyřešen navýšením koncentrace O2, aniž by se
po následujících 90 dnů výrazně změnil poměr
oxidovaných forem. Udržení zkrácené nitrifika-
ce bez selektivního tlaku nízké hladiny O2, či
vyšší koncentrace FA lze vysvětlit inhibičním
působením vysokých koncentrací NO2

–, které
jsou také zmiňovány jako možný inhibitor akti-
vity NOB, pokud jsou přítomny v řádech stovek
mg/l (Buday et al., 1999). Ze zkušeností autorů
tohoto článku však vyplývá, že inhibiční tlak
akumulovaných dusitanů bez spolupůsobení
dalších faktorů (O2, FA) není sám o sobě do-
stačující pro dlouhodobou stabilní zkrácenou
nitrifikaci a v takto provozovaném systému
vždy, dříve, či později, dojde k opětovnému ob-
novení úplné nitrifikace na dusičnany. Na dru-
hou stranu, délka fáze provozu reaktoru před-
cházející obnovení úplné nitrifikace je různá
a často přesahuje i několik měsíců. Z toho vy-
plývá možnost, že pro dosažení stabilní zkrá-
cené nitrifikace by postačovalo vystavit reaktor
vlivu dalších zmíněných inhibičních faktorů
(O2, FA) pouze periodicky, čímž by došlo
k opětovnému potlačení růstu NOB a přetrvání
akumulace dusitanů. Např. výsledky provozu
prvního reaktoru naznačují možnost dosáh-

nout hromadění dusitanů a zároveň zachovat vysokou účinnost odstra-
nění N-amon střídáním fází s limitovanou a nelimitovanou koncentrací
O2.

Vzhledem k dlouhodobé stabilitě systému pracujícího v režimu zkrá-
cené nitrifikace bylo zajímavých výsledků dosaženo při převedení konti-
nuálně protékaného modelu na semikontinuální. K výraznému nárůstu
koncentrace dusitanů v reaktoru došlo v rámci několika dní po zahájení
provozu v systému SBR (obr. 2). Postupnou inhibici aktivity NOB v tomto
případě vyvolalo nejspíše pravidelné dávkování kalové vody spojené
s navýšením pH a nárůstem koncentrace FA na začátku každého cyklu
následovaného rychlým poklesem pH k hodnotám, při kterých mohla
hrát inhibiční roli i koncentrace FNA. Zastoupení dusičnanů postupně
klesalo z cca 25 % z celkové koncentrace oxidovaných forem krátce po
převedení systému do SBR na cca 10 % před ukončením experimentu.
Tento postupný pokles poukazuje na stabilitu SBR systému. Dusičnany
nevymizely téměř ze 100 % ihned po krátkodobém šoku způsobeném
změnou podmínek jako v případě modelu s regulovaným O2 a vysokým
zatížením, ale ztrácely se postupně vlivem dlouhodobého periodicky
opakovaného inhibičního působení koncentrací FA a FNA. 

Ve třetím experimentu byly porovnány dva reaktory s rozdílným BV

při zahájení provozu. Reaktor s nižším BV odpovídajícím 0,6 kg N-amon/
(m3 · d) vykazoval nitrifikační aktivitu od počátku provozu reaktoru. Ta
způsobila rychlý pokles hodnoty pH znemožňující nárůst koncentrace FA
k hodnotám inhibujícím NOB, a proto byly finálním produktem nitrifikace
dusičnany po celou dobu experimentu. 

Druhý reaktor byl vystaven vysokému zatížení, vlivem čehož došlo
k přetížení nitrifikující biomasy, hromadění N-amon a zejména nárůstu
hodnoty pH, respektive koncentrace FA. Po cca třech týdnech se AOB
adaptovaly na vysoké koncentrace FA, což se odrazilo v nárůstu kon-
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centrace dusitanů v systému a poklesem hodnoty pH. Stabilní zkrácená
nitrifikace přetrvala v systému až do ukončení experimentu. Udržení
zkrácené nitrifikace po dobu cca 4 měsíců bylo pravděpodobně umožně-
no kombinací vysoké koncentrace FA na začátku experimentu a vysoké-
ho BV po celou dobu provozu reaktoru. Pozitivní vliv vysokého BV na aku-
mulaci dusitanů je zmiňován i v literatuře (Okabe et al., 2011). Na druhou
stranu v případě modelu s regulací O2 trvala fáze zkrácené nitrifikace
udržovaná kombinací vysoké koncentrace NO2

– a srovnatelného BV

pouze 90 dní. Lze tedy předpokládat, že pokud by byl uvedený model
provozován déle, nakonec by došlo k obnovení úplné nitrifikace stejně ja-
ko v případě prvního popisovaného modelu. Možností, jak obnovit aku-
mulaci dusitanů, by v tomto případě mohlo být např. skokové navýšení
pH vyšší jednorázovou dávkou kalové vody, či krátkodobá aplikace zása-
ditého činidla.

Účinnost odstranění N-amon v těchto i dalších experimentech pro-
váděných autorským kolektivem se bez kompenzace poklesu hodnoty
pH vždy pohybuje kolem 50 % nezávisle na způsobu zaočkování, BV, či
poměru oxidovaných forem dusíku. Cca poloviční účinnost odstranění je
v tomto případě dána složením kalové vody, v níž dle literárních údajů
molární poměr NH4

+/HCO3
– odpovídá zhruba 1,1/1. Pufrační kapacita

čištěné kalové vody proto umožňuje odstranění přibližně 50 % N-amon,
poté pH klesá na hodnotu inhibující další nitrifikační aktivitu (Khin et An-
nachhatre, 2004). Navýšit účinnost odstranění N-amon je v laboratorním
měřítku možné kompenzací poklesu hodnoty pH prostřednictvím dávko-
vání alkalického činidla jako v případě modelu s regulovaným O2, v praxi
pak např. souběžně probíhající denitrifikací (Švehla et Jeníček, 2004).
Na druhou stranu zkrácená nitrifikace kalové vody bez regulace hodnoty
pH vytváří optimální výstupní poměr NO2

–/NH4
+ pro aplikaci biochemic-

kého procesu deamonifikace (van Dongen et al., 2001).

Závěr
Stabilní akumulace dusitanů při zachování jednoduchosti a techno-

logické nenáročnosti provozu byla dosažena prostřednictvím: 
1. přechodné limitace koncentrace O2; 
2. spolupůsobení krátkodobé vysoké koncentrace FA při zapracování re-

aktoru a dlouhodobě vysokého objemového zatížení reaktoru; 
3. převedením reaktoru z kontinuálního do semikontinuálního provozní-

ho režimu.

Nejvyšší stabilitu při zkrácené nitrifikaci vykazoval model pracující
v režimu SBR. V případě provozu reaktoru v kontinuálním režimu je slib-
nou metodou vedoucí k dosažení dlouhodobé zkrácené nitrifikace krát-
kodobá limitace O2 nebo šokové krátkodobé navýšení koncentrace FA
vždy, když stoupne aktivita NOB v reaktoru.

Poděkování
Příspěvek byl vypracován v rámci řešení projektu podporovaného

Celouniverzitní grantovou agenturou ČZU v Praze, registrační číslo pro-
jektu 20122022. Autoři děkují poskytovateli dotace za finanční podporu
výzkumu.

Literatura
1. Abeling U, Seyfried CF. Anaerobic-aerobic treatment of high strength ammo -

nium wastewater – nitrogen removal via nitrite. Water Sci. Tech. 1992;26(5–6):
1007–1015.

2. Anthonisen AC, Loehr RC, Prakasam TBS, Srinath EG. Inhibition of nitrification
by ammonia and nitrous acid. Journal Water Pollution Control Federation, 1976;
48(5):835–852.

3. Bartrolí A, Carrera J, Pérez J. Bioaugmentation as a tool for improving the start-
up and stability of a pilot-scale partial nitrification biofilm airlift reactor. Biores.
Techn. 2011;102: 4370–4375.

4. Blackburne R, Yuan Z, Keller J. Partial nitrification to nitrite using low dissolved
oxygen concentration as the main selection factor. Biodegradation 2007;19:
303–312.

5. Boušková A, Mrákota J, Smrčka J, Stloukal R, Batěk J. Problematika a nové po-
znatky z provozování technologií s imobilizovanou biomasou. Vodní hospodář-
ství 2011;10:397–403.

6. Buday J, Drtil M, Hutňan M, Derco J. Substrate and product inhibition of nitrifi-
cation. Chem. Pap. 1999;53:379–383.

7. van Dongen LGJM, Jetten MSM., van Loosdrecht MCM. The combined Sharon/
Anammox Process. A sustainable method for N-removal from sludge water.
STOWA Report, IWA Publishing, London, UK, 2001.

8. Guisasola A, Jubany I, Baeza JA, Carrera J, Lafuente J. Respirometric estima-
tion of the oxygen affinity constants for biological ammonium and nitrite oxida-
tion, J. Chem. Technol. Biotechnol. 2005;80:388–396.

9. Hellinga C, Van Loosdrecht MCM, Heijnen JJ. Model based design of a novel
process for Nitrogen Removal from concentrated flows. Mathematical and
Computer Modeling of Dynamical Systems, 1999;5: 351–371.

10. Horáková M a kol. Analytika vody. VŠCHT, Praha, 2003; 335 str.
11. van Hulle SWH, Vandeweyer HJP, Meesschaert BD, Vanrolleghem PA,

Dejans P, Dumoulin A. Engineering aspects and practical application of auto-
trophic nitrogen removal from nitrogen rich streams. Chemical Engineering
Journal 2010;162:1–20.

12. Khin T, Annachhatre AP. Novel Microbial Nitrogen Removal Processes, Biotech-
nology Advances, 2004;22(7):519–532.

13. Okabe S, Oshiki M, Takahashi K, Satoh H. Development of long-term stable
partial nitrification and subsequent anammox process. Bioresource Technology,
2011,102(13):6801–6807.

14. Ruiz G, Jeison D, Chamy R. Nitrification with high nitrite accumulation for the
treatment of wastewater with high amonia concentration, Water Res., 2003;37:
1371–1377. 

15. Švehla P, Jeníček P. Vliv provozních podmínek na průběh procesu nitritace/de-
nitritace při odděleném zpracování kalové vody. Sborník přednášek konference
Odpadové vody 2004;175–182, Tatranské Zruby, 20.–22. 10. 2004

16. Villaverde S, Fdz-Polanco F, Garcia PA. Nitrifying biofilm acclimation to free am-
monia in submerged biofilters: start-up influence. Water Res 2000;34:602–610.

17. Wiesmann U. ‘‘Biological nitrogen removal from wastewater.’’ Adv. Bioch. Eng.
Biotechnol. 1994;51:113–154.

18. Zhu G., Peng Y, Li, B, Guo, J, Yang, Q. Biological Removal of Nitrogen from
Wastewater. Rev Environ Contam. Toxicol. 2008;192:159–195.

Ing. Mgr. Lukáš Pacek, Ing. Pavel Švehla, Ph. D., 
Ing. Josef Radechovský, Ing. Helena Hrnčířová, 
prof. Ing. Jiří Balík, CSc.
Česká zemědělská univerzita v Praze
Fakulta agrobiologie, potravinových a přírodních zdrojů
Katedra agroenvironmentální chemie a výživy rostlin
e-mail: lukas.pacek@seznam.cz

Sovak 0413_Sovak 1/2009 pro P  5.4.13  17:12  Stránka 5



7.6 Publikace č. 6 
 

Pacek, L., Švehla, P., Radechovský, J., Vašák, F., Balík, J. 2011. Možnosti využití regulace 

koncentrace kyslíku při nitrifikaci kalové vody. Vodní hospodářství.  2011. 10. 372–376. 

 

 

 

 

 

 

 

 



Možnosti využití regulace 
koncentrace kyslíku 
při nitrifikaci kalové vody
Lukáš Pacek, Pavel Švehla, Josef Radechovský, Filip Vašák, 
Jiří Balík

Klíčová slova 
zkrácená nitrifikace – AOB – NOB – kalová voda – limitace kyslíku 
– dusičnany – dusitany

Souhrn
Oddělené předčištění kalové vody pomocí zkrácené nitrifikace je 

slibná metoda přinášející energetické i materiálové úspory a umož-
ňující efektivnější odstraňování dusíkatého znečištění z odpadní 
vody. Dosažení zkrácené nitrifikace je podmíněno vytvořením spe-
cifických podmínek, které limitují aktivitu bakterií druhého stupně 
nitrifikace. Bylo experimentálně ověřeno, že regulací koncentrace 
kyslíku v kalové vodě na úroveň 0,7 mg/l lze dosáhnout akumulace 
dusitanů s podílem vyšším než 95 % celkového oxidovaného dusíku. 
Limitní koncentrace kyslíku zároveň snížila účinnost odstranění 
N‑amon z 99 % na cca 60–70 %. Po navýšení koncentrace kyslíku na 
3 mg/l systém nadále nitrifikoval na dusitany s účinností cca 95 % 
při objemovém zatížení 1–1,5 kg/(m3·den) po dobu cca 90 dní. Až 
poté se systém vrátil k úplné nitrifikaci.

u

Úvod
Odstranění dusíku z odpadní vody je jedním z hlavních cílů při 

čištění odpadních vod (OV). Snížení koncentrace sloučenin dusíku 
emitovaných do recipientu na hodnoty splňující legislativní limity 
je problémem řady čistíren a jeho dosažení často vyžaduje značné 
finanční a energetické vstupy v průběhu úpravy OV.

Pro účely odstraňování dusíku z většiny typů odpadních vod je 
nejvíce využívaná a nejméně finančně nákladná metoda biologické 
(či biochemické) nitrifikace. První fázi reakce, tedy tzv. nitritaci (rov-
nice 1), provádí skupina bakterií v literatuře souhrnně označovaná 
jako AOB (Ammonium Oxidizing Bacteria), druhou fázi, nitrataci 
(rovnice 2), pak skupina označovaná jako NOB (Nitrite Oxidizing 
Bacteria). 

2 NH4
+ + 3 O2 → 2 HNO2 + 2 H2O + 2 H+ (1)

2 NO2
- + O2 → 2 NO3

- (2)

Pro finální odstranění oxidovaných sloučenin dusíku je nutná jejich 
následná redukce. Při nastolení anoxických podmínek je oxidovaný 
dusík redukován organotrofními bakteriemi při tzv. denitrifikaci. 
Reakci schematicky popisuje rovnice 3. 

Corg. + NO3(2)
-→ CO2+ N2 + OH- + energie (3) 

Při použití metanolu jako substrátu má výsledná rovnice následující 
tvar:

5 CH3OH + 6 NO3
- → 3 N2 + 5 CO2 + 7 H2O + 6 OH- (4)

Pro úspěšný průběh běžné denitrifikace při čištění OV je často 
zapotřebí přidávat značné množství externího organického substrátu 
(např. metanolu), což navyšuje náklady na proces čištění OV.

Co nejefektivnější odstraňování dusíkatého znečištění z různých 
typů OV při dosažení co nejnižších nákladů na jednotku objemu 
vyčištěné vody je trvalou snahou technologů a zájmem řady výzkum-
ných projektů v oblasti čištění odpadních vod. Objevují se nové 
alternativní postupy umožňující značné energetické a surovinové 
úspory ve srovnání s tradiční nitrifikací/denitrifikací. Na rozdíl od 
uvedeného konvenčního postupu jsou tyto postupy často postaveny 
na aplikaci nedávno popsaných biochemických procesů, jsou vhodné 
jen pro některé typy odpadních vod a jejich možné praktické využití 
vyžaduje v mnoha případech nemalé finanční náklady, či je ještě ve 
stadiu výzkumu. 

Jednou z možností, jak efektivněji nakládat s dusíkatým znečiště-
ním na čistírnách odpadních vod (ČOV) bez vysokých konstrukčních 
i provozních nákladů je separované čištění kalové vody, kapalné fáze 
anaerobně stabilizovaného kalu. V ní se kumuluje až 30 % z celkového 

množství dusíkatého znečištění přicházejícího na ČOV [1]. Objem 
kalové vody ve srovnání s celkovým objemem čištěné OV odpovídá 
zlomkům procent [1]. Tento „koncentrát“ často obsahuje i více než 
1 g/l amoniakálního dusíku (N–amon). Po odvodnění stabilizovaného 
kalu je kalová voda obvykle vracena do hlavní linky čištění na ČOV. 
Tím dochází k opětnému zředění již zakoncentrovaného dusíkatého 
znečištění a ke zvyšování zatížení biologického stupně ČOV dusíkem. 
To pak ve výsledku znesnadňuje dosažení emisních koncentrací 
vyhovujících legislativním limitům a při případném nedostatku orga-
nické hmoty v aktivační nádrži znamená také nutnost jeho externího 
dávkování pro zajištění efektivní denitrifikace. 

Pokud by kalová voda byla čištěna odděleně, bylo by naopak mož-
né odstranit dusíkaté znečištění v již koncentrovaném stavu a snížit 
zatížení hlavní linky ČOV. V důsledku toho by se mohl znatelně snížit 
objem hlavní aktivační nádrže. Např. Švehla a Jeníček ve své kalku-
laci uvádí v závislosti na konkrétních podmínkách možnou úsporu 
6 a více procent, přičemž velikost případné nádrže na separované 
předčištění kalové vody by nepřesáhla 1 % objemu hlavní aktivační 
nádrže [2]. Samotný proces nitrifikace/denitrifikace je v případě kalové 
vody do jisté míry komplikován jejími chemickými vlastnostmi. Jak 
již bylo uvedeno, pro následnou denitrifikaci oxidovaného dusíku 
je zapotřebí dostatek snadno dostupného organického substrátu, 
obvykle se udává teoretická spotřeba minimálně 3,75–4,5 g CHSK 
na 1 g N-NO3

- [3], v praxi v závislosti na typu organické hmoty pak 
tyto hodnoty mohou být výrazně vyšší. Dostupný organický substrát 
nicméně v kalové vodě po procesu anaerobní stabilizace chybí. Poměr 
mezi CHSK:N se obvykle v případě kalové vody z ÚČOV Praha podle 
dlouhodobého sledování na KAVR ČZU1 pohybuje kolem 0,8–3:1 
v případě CHSKVL a cca 0,5–1,6:1 pro CHSKRL

2. Z tohoto důvodu 
by při separovaném předčištění kalové vody bylo nutné organický 
substrát dodávat externě, což opět může navýšit provozní náklady. 
V případě použití primárního kalu jako substrátu pro denitrifikaci 
odpadá nutnost investic do čistých chemikálií jako je například 
metanol [4]. Po předčištění procesem nitrifikace/denitrifikace, a tedy 
výrazném snížení dusíkatého znečištění, by kalová voda byla vrácena 
do hlavní linky čištění. 

Možností, jak výrazně omezit provozní náklady na odstranění 
dusíku z kalové vody metodou odděleného předčištění je aplikace 
tzv. zkrácené nitrifikace. V tomto případě jsou fyzikálně-chemické 
podmínky oxické fáze nastaveny tak, aby výsledným produktem 
jdoucím následně do anoxické fáze (denitrifikace) nebyly dusičnany 
(NO3

-), ale dusitany (NO2
-). Z hlediska celého procesu znamená toto 

zkrácení řadu výhod. Teoreticky by vzhledem ke stechiometrickým 
poměrům biochemických reakcí spotřeba kyslíku pro oxidaci N-amon 
na NO2

- byla o 25 % nižší, spotřeba organického materiálu na jeho 
následnou redukci pak o 40 % nižší než v případě nezkrácené nit-
rifikace/denitrifikace [5]. Rychlost denitrifikační reakce při využití 
NO2

- jako finálního akceptoru elektronů je udávána 1,5x až 2x vyšší 
než v případě NO3

-, další uváděnou výhodou je až 30% snížení objemu 
narostlé biomasy a o cca 20 % nižší emise CO2 [6, 7].

Proces úplné i zkrácené nitrifikace je ovlivňován řadou faktorů, 
z nichž k nejvýznamnějším patří hodnota pH čištěné vody, koncentra-
ce rozpuštěného O2, zastoupení a koncentrace různých forem dusíku, 
doba zdržení aktivovaného kalu a teplota. Tyto faktory mohou ovlivnit 
nejen účinnost přeměny N-amon na oxidované formy, ale také jejich 
vzájemný poměr. AOB a NOB mají odlišné nároky na optimální pod-
mínky prostředí, různé limitní a optimální hodnoty pH [3], afinitu 
k rozpuštěnému O2 [8, 9, 10], různou citlivost k toxickým formám 
dusíku (NH3, HNO2) [11, 12] a rozdílnou generační dobu, respektive 
rychlost nárůstu biomasy v zavislosti na teplotě [13, 14]. 

Na základě těchto odlišností je možné zachovat aktivitu AOB 
a potlačit růst a činnost NOB, což v důsledku znamená hromadění 
dusitanového dusíku, který již není dále oxidován a může být násled-
ně za anoxických podmínek denitrifikován. 

Jedním ze zásadních faktorů majících vliv na průběh biochemické 
oxidace N-amon je koncentrace kyslíku v reaktoru. Pro optimální 
průběh oxických procesů v aktivační nádrži se jako doporučená kon-
centrace obvykle udává 2 mg/l. Tato hodnota je plně dostačující pro 
obě skupiny nitrifikačních organismů. Pokud je však jeho hladina níže 
než cca 1 mg/l, začíná být kyslík pro průběh nitrifikace limitujícím 
faktorem. 

1 Katedra agroenvironmentální chemie a výživy rostlin, Česká zemědělská univer-
zita

2 CHSKVL – koncentrace veškerých organických látek
 CHSKRL – koncentrace rozpuštěných organických látek 
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V literatuře uváděné hodnoty kyslíkové saturační konstanty (KS(DO))
3 

obou skupin nitrifikačních bakterií se poněkud liší. Obvykle udáva-
ná KS(DO)AOB se pohybuje mezi 0,3–0,75 mg/l, zatímco pro NOB je to 
1,1–1,75 mg/l [8;9;10]. 

Hodnoty saturační konstanty závisí na mnoha faktorech, zejména 
typu použité biologické kultury (čistá či směsná) a velikosti vloček 
aktivovaného kalu, kterými musí kyslík difundovat. Obecně ale platí, 
že KS(DO) pro AOB je nižší než v případě NOB. Vzhledem k rozdílné 
kyslíkové afinitě obou skupin nitrifikačních bakterií je tedy možné 
nízkých koncentrací kyslíku využít k dosažení zkrácené nitrifikace, 
jak potvrzuje řada výzkumných prací [15, 16, 17]. 

Regulace koncentrace kyslíku na rozdíl např. od úpravy pH či tep-
loty nevede ke zvýšení provozních nákladů. Naopak limitace hladiny 
kyslíku v reaktoru snižuje nároky na množství kyslíku do reaktoru 
vstupujícího a tedy i energetické výdaje na zajištění aerace. 

Rozpuštěný O2 je přednostně spotřebováván na oxidaci N-amon, což 
při jeho nedostatku znevýhodňuje NOB [15]. Udržováním koncentrace 
rozpuštěného kyslíku v určitém rozmezí (obvykle se udává 0,5–1 mg/l) 
lze tedy pravděpodobně dosáhnout kumulace dusitanů. Na druhou 
stranu, v souvislosti s limitací kyslíku při nitrifikaci odpadní vody je 
jako negativní důsledek často zmiňována nižší účinnost nitrifikace 
a špatná sedimentace kalu [10]. 

Možnost dosažení zkrácené nitrifikace kalové vody a vyhodnocení 
vlivu limitované koncentrace kyslíku na průběh nitrifikace byla proto 
prověřena experimentálně.

Metodika
V první části této kapitoly je zmiňován podrobný popis způsobu 

zapojení a provozu laboratorního modelu, ve druhé části jsou uvedeny 
výčet a popis jednotlivých analýz prováděných v rámci experimentu.

Laboratorní model
Reaktor na principu aktivačního systému s vratným kalem byl 

provozován 11 měsíců, od září 2009 do července 2010. Toto období 
bylo pak rozděleno do tří etap v závislosti na koncentraci kyslíku 
udržované v tomto modelovém systému. 

Popisovaný experiment probíhal v plexisklovém reaktoru válco-
vitého tvaru o pracovním objemu cca 1,5 l. Do něj byla soustavou 
silikonových hadic přiváděna kalová voda dovážená z ÚČOV Praha. 
Transport tekutin zajišťovala peristaltická čerpadla s nastavitelným 
režimem průtoku.

Stáří aktivovaného kalu nebylo limitováno, veškerý odcházející kal 
byl zachycen v dosazovací nádrži a následně ode dna čerpán zpět 
pomocí peristaltické pumpy. Koncentrace kalu vyjádřená jako obsah 
nerozpuštěných látek se v období provozu reaktoru pohybovala mezi 
3,75 až 8 g/l, přičemž průměrná hodnota odpovídala 5,5 g/l.

Okysličování reaktoru bylo zajištěno dvěma akvarijními motorky. 
První z nich pracoval kontinuálně a kromě hrubobublinné aerace 
zajišťoval i míchání reaktoru. Druhý byl napojen na elektronické spí-
nače propojené s měřicím a regulačním zařízením Magic XBC firmy 
Gryf. Údaje naměřené O2 sondou připojenou k zařízení byly následně 
převáděny do PC jednotky ve formátu vhodném pro další zpracová-
ní dat. Regulace koncentrace kyslíku se pak prováděla nastavením 
požadovaného intervalu na PC. Operační systém ovládal elektronické 
spínače a v případě překročení nastaveného intervalu přerušil dodáv-
ku el. proudu a tím i dodatečnou aeraci. Tímto způsobem bylo možné 
udržet hladinu kyslíku v určitém, nepříliš širokém intervalu4. 

Podobným způsobem bylo zajištěno i udržování stálé hodnoty pH 
v reaktoru. V tomto případě systém pomocí spínače ovládal peri-
staltické čerpadlo, které podle potřeby dávkovalo do reaktoru roztok 
NaOH. Hodnota pH byla po celou dobu experimentu udržovaná na 
neutrální hodnotě 7, s hysterezí -0,05 až +0,05. Reálná hodnota pH 
pak kolísala mezi 6,9 a 7,1. Při neutrálním pH nebyl aktivovaný kal 
vystaven případnému působení extrémně vysokých koncentrací nedi-
sociovaných forem amoniakálního či dusitanového dusíku, které by 
mohly způsobit inhibici aktivity nitrifikačních bakterií. Teplota nebyla 
nijak regulována a odpovídala teplotě laboratoře, tedy 20–25 oC. 

Schematický nákres zapojení reaktoru je na obr. 1.
Na zaočkování reaktoru bylo použito 500 ml kultivačního média 

s funkční polykulturou mikroorganismů z jiného déle provozovaného 
reaktoru, který vykazoval stabilní účinnost v kompletní nitrifikaci kalo-
vé vody na dusičnany, a zbylý objem byl doplněn vodovodní vodou. 

Provoz modelového systému byl rozdělen do tří etap v závislosti na 
hladině kyslíku v reaktoru. V první etapě byla koncentrace rozpuště-

3 tedy hodnoty, kdy je specifická rychlost růstu rovna polovině maximální rychlosti
4 Jak široké bude rozpětí kolísání hladiny kyslíku závisí zejména na intenzitě aerace, 

aktivitě aerobní biomasy a spolehlivosti kyslíkového čidla

ného kyslíku udržována na 3 mg/l s hysterezí -0,5 až +0,5 mg/l. Ve 
druhé etapě byla koncentrace kyslíku snížena na cca 0,7 mg/l (hyste-
reze -0,05 až +0,05 mg/l). Ve třetí etapě pak byla hladina kyslíku opět 
navýšena na úroveň první etapy.

Chemické rozbory
V rámci vyhodnocování experimentu byly měřeny základní fyzi-

kálně-chemické parametry: hodnota pH, koncentrace O2, teplota, 
koncentrace amoniakálního, dusitanového a dusičnanového dusíku, 
CHSK a sušina. 

Hodnota pH, koncentrace kyslíku a teplota byly vyhodnocovány 
kontinuálně systémem Magic XBC, přičemž pH bylo měřeno čidlem 
s typovým označením PCL 321 XB2 a koncentrace kyslíku membrá-
novým čidlem s typovým označením KCL 24 XB4. Teplotním čidlem 
pak byly vybaveny oba typy elektrod. 

Koncentrace sloučenin dusíku byla stanovována na vstupu i výstu-
pu pomocí spektrofotometru HACH DR/4000. Stanovení N-amon 
a NO2

- byla prováděna v souladu s konvenčními metodami [18], pro 
stanovení NO3

- byly použity testovací kity firmy HACH, číslo metody 
2511. Vzorky byly odebírány ze vstupní kalové vody a z dosazovací 
nádržky jednou týdně. Koncentrace vzorku je pro přehlednost vždy 
uváděna v mg/l N z celkové hmotnosti dusíkaté sloučeniny. 

Koncentrace aktivovaného kalu se zjišťovala stanovením sušiny, 
které bylo prováděno příslušným postupem [18]. Množství kalu pak 
bylo udáváno jako koncentrace nerozpuštěných látek v g/l.

Hodnota CHSK byla stanovována spektrofotometricky dichromano-
vou semimikrometodou. Analyzována byla jak CHSK rozpuštěných 
látek, tak CHSK homogenizovaného vzorku. 

Jednotlivé parametry kalové vody použité během experimentu, 
jejich rozsah a průměrné hodnoty v období provozu experimentálního 
modelu jsou uvedeny v tab. 1.

Výsledky a diskuse
Vyšší koncentrace rozpuštěného kyslíku v první i třetí etapě sama 

o sobě nijak nelimitovala účinnost nitrifikace ani aktivitu obou skupin 
nitrifikačních bakterii (AOB, NOB). Nižší hladina kyslíku, kdy se jeho 
koncentrace pohybovala kolem 0,7 mg/l, pak odpovídala saturační 
konstantě AOB [8]. Zároveň by podle publikovaných údajů [15] při 
této hodnotě nemělo docházet k omezení účinnosti nitrifikace. 

pH bylo udržováno na neutrální hodnotě, což s velkou pravděpo-
dobností nijak nezvýhodňovalo žádnou z obou skupin nitrifikačních 
bakterií. Průběh nitrifikace kalové vody, účinnost a změny v poměru 
oxidovaných forem tak byly ovlivňovány pouze změnami koncentrace 
kyslíku. 

 
pH

N-amon CHSKVL CHSKRL

 (mg/l) (mg/l) (mg/l)

Průměr 8,42 1450 2550 1660

Rozpětí 8,3–8,58 900–1750 1150–4200 800–2320

Tab. 1. Průměrné hodnoty a rozsah hlavních fyzikálně‑chemických 
parametrů kalové vody

Obr. 1. Schéma zapojení systému Magic XBC a reaktoru M1
1) nitrifikační reaktor, 2) dosazovací nádrž, 3) zásobní nádoba na kalovou vodu, 
4) peristaltické čerpadlo kalové vody, 5) peristaltické čerpadlo cirkulace aktivního 
kalu, 6) peristaltické čerpadlo regulující pH v reaktoru, 7) promíchávání reaktoru 
aerátorem, 8) dodatečná aerace, 9) zásobní nádoba NaOH, 10) PC se systémem 
Magic XBC, 11) hlavice sond a interface, 12) automatické spínače zapojené do 
el. sítě, 13) pH elektroda, 14) O2 elektroda
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Obr. 2. Průběh nitrifikace v rámci jednotlivých etap – hodnoty 
měřeny v odtoku

Obr. 3. Grafický přehled účinnosti nitrifikace a objemového zatížení 
reaktoru. (Kolísání objemového zatížení i při stabilním průtoku bylo 
způsobeno proměnlivou koncentrací N‑amon v dovážené kalové 
vodě)

Obr. 6. Vývoj koncentrace jednotlivých forem dusíku ve 2. etapě

Na obr. 2 je graficky znázorněný přehled průběhu experimentu 
rozdělený do jednotlivých etap.

V první etapě do cca 85. dne probíhalo pozvolné zvyšování zatížení 
z 0,15 kg N-amon/(m3·d) na cca 1,5 kg N-amon/(m3·d) (obr. 3). Účinnost 
nitrifikace se kromě krátkého období po zahájení provozu pohybovala 
v rozmezí 95–99,8 %. Rychlost odstraňování N-amon tedy při nejvyš-
ším zatížení odpovídala 1,4–1,5 kg N-amon/(m3·d). Tyto nitrifikační 
rychlosti pozorované při laboratorní teplotě jsou až dvojnásobné ve 
srovnání s rychlostmi udávanými u SHARON procesu, který probíhá 
při teplotách kolem 35 oC [12].

Hlavním produktem nitrifikace byl v první etapě při stabilních 
podmínkách dusičnanový dusík, dusitanová forma byla kromě počá-
tečního období zapracování reaktoru zastoupena nejvýše v jednotkách 
promile (obr. 2). Výjimkou je náhlý nárůst koncentrace dusitanů 
v období kolem 90. dne provozu, kdy v důsledku technických pro-
blémů krátce poklesla intenzita aerace (obr. 2). 

Hladina O2 byla v první i třetí etapě dlouhodobě udržována na 
průměrné hodnotě 2,85 mg/l, která byla výsledkem původního nasta-
vení hystereze. 90 % kontinuálně zaznamenávaných hodnot leželo 
v intervalu 2,3–3,8 mg/l.

Na obr. 4 je graficky znázorněno kolísání koncentrace kyslíku 
v reaktoru v krátkém časovém úseku charakteristickém pro celou 

první a třetí etapu provozu. Zobrazená křivka dobře vystihuje perio-
dický pokles hladiny kyslíku způsobený nitrifikační aktivitou, který 
je následně střídán opětným nárůstem při automatickém spuštění 
dodatečné aerace. 

Druhá etapa byla zahájena 146. den provozu snížením koncentrace 
kyslíku na hodnotu 0,7 mg/l. Na obr. 5 je zachycen cca hodinový 
časový výsek kolísání hladiny kyslíku v průběhu druhé etapy. Na 
rozdíl od obr. 4 je zde střídání fází nárůstu a poklesu koncentrace 
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O2 výrazně těsnější, což je důsledek malého rozpětí hystereze a nižší 
citlivosti membránové sondy, která i při malé intenzitě aerace reago-
vala na změnu koncentrace s mírným zpožděním. Ačkoli při takto 
nízké koncentraci bylo z technického hlediska problematické docílit 
v reaktoru o objemu 1,5 l neměnnou hladinu O2, podařilo se udržet 
80 % naměřených hodnot v intervalu mezi 0,56 a 0,96 mg/l, přičemž 
průměrná hodnota odpovídala 0,73 mg/l.

Krátce po snížení koncentrace kyslíku se poměr produktů nitrifikace 
obrátil. Zatímco aktivita AOB zůstala na počátku 2. etapy v podstatě 
nezměněná, aktivita NOB rapidně poklesla, což se projevilo na snížení 
zastoupení dusičnanů v oxidovaných formách z původních téměř 
100 % pouze na jednotky procent (obr. 6). Celkový pokles účinnosti 
projevený krátkodobou zvýšenou koncentrací zbytkového N-amon 
v reaktoru na začátku 2. etapy (146. den) byl pravděpodobně způsoben 
skokovou reakcí aktivovaného kalu na sníženou dostupnost kyslíku.

Zajímavá je také rychlost reakce biomasy na snížení koncentrace 
kyslíku nejen na začátku 2. etapy, ale také při náhodném krátkodobém 
poklesu koncentrace v období kolem 90. dne provozu. V obou případech 
se poměr oxidovaných forem změnil nejvýše během několika dnů. 

Limitací dostupnosti rozpuštěného kyslíku se podařilo dosáhnout 
kumulace dusitanů v systému z více než 95 % z celkového množství 
oxidovaného dusíku. Aktivita NOB byla úspěšně potlačena po celou 
2. etapu, nicméně účinnost odstranění amoniakální formy při stáva-
jícím zatížení 1,3–1,5 kg N-amon/(m3·d) zaznamenala také postupný 
pokles z více než 90 % na cca 60 %, jak je zřejmé z obr. 3. Postupné 
snížení účinnosti odstranění N-amon bylo způsobeno pravděpodobně 
příliš nízkou koncentrací kyslíku, která při stávajícím objemovém 
zatížení neumožnila úplnou oxidaci amoniakální formy. Pokles 
účinnosti oxidace N-amon se lišil od zjištění Ruize et al. [15], kteří 
při srovnatelných podmínkách provozu nezaznamenali žádné snížení 
účinnosti oproti plné nitrifikaci bez limitace O2. Z provedeného měře-
ní je tedy zřejmé, že hraniční koncentrace O2, která nevede ke snížení 
účinnosti odstranění N-amon jako takového, bude ležet v daných pod-
mínkách výše než 0,7 mg/l. V případě, že by mírně zvýšená hladina 
kyslíku za uvedených podmínek ztratila inhibiční účinky na aktivitu 
NOB, bylo by pravděpodobně možné dosáhnout téhož zachováním 
nižší hladiny O2 a snížením objemového zatížení. 

3. etapa byla zahájena 183. den provozu opětným navýšením kon-
centrace rozpuštěného kyslíku v reaktoru na původní 3 mg/l. Důsled-
kem bylo zvýšení účinnosti odstranění N-amon na více než 80 % a po 
následujících dvou týdnech cca 90 % (obr. 3). Po zbývající čas 3. etapy 
se poté efektivita konverze N-amon pohybovala mezi 85 a 95 %. 

Oproti očekávání však po ukončení limitace kyslíku nedošlo k opě-
tovnému zvýšení aktivity NOB a nárůstu koncentrace dusičnanů 
v reaktoru. Naopak, téměř veškerý oxidovaný dusík byl převáděn dále 
na dusitany po následujících 90 dní (obr. 2). Zastoupení dusičnanů 

v této době nepřevýšilo 10 %. Až cca 275. den se vzájemný poměr 
oxidovaných forem změnil ve prospěch dusičnanů a po zbylý čas 
trvání experimentu (do dne 320) probíhala v reaktoru úplná nitrifikace 
stejně jako před zahájením limitace O2, tedy v 1. etapě.

Možných vysvětlení tohoto vývoje je více. Pravděpodobně zde došlo 
ke spolupůsobení nízké koncentrace kyslíku a vysokého objemového 
zatížení, kdy byl omezeně dostupný kyslík rychle spotřebován na 
intenzivní oxidaci N-amon v tomto případě aktivnějšími AOB a jeho 
koncentrace pak již nebyla dostačující pro druhý stupeň nitrifikace. 
Je také možné, že omezení aktivity NOB i v prostředí nelimitovaném 
kyslíkem může být následkem specifické činnosti AOB, nebo jejich 
metabolitů působících na NOB i při relativně stabilním, neutrálním 
pH. V literatuře je zmiňován např. hydroxylamin, meziprodukt nit-
ritace, jako inhibitor NOB, který může mít vliv na akumulaci dusi-
tanů a tedy dosažení stabilní zkrácené nitrifikace [19, 20]. Jiný zdroj 
popisuje dokonce i disociovaný NO2

- jako faktor, který při vysokých 
koncentracích v řádu stovek mg/l působí inhibičně na NOB [21]. 

Na druhou stranu, nízké koncentrace dusičnanů v řádu jednotek až 
několika málo desítek mg/l mohly být také výsledkem chyby měření, 
kdy, při deseti- až stonásobném ředění, jež je nutné provádět v případě 
spetrofotometrické analýzy kalové vody, mohlo docházet ke zkreslení 
výsledků při spodní hranici kalibračního rozsahu�. Další možnou 
alternativou vysvětlující přítomnost nízkých koncentrací NO3

- může 
být i prostá chemická oxidace nestabilních NO2

- iontů [22]. 
Prováděná stanovení by bylo v tomto případě dobré rozšířit o ana-

lýzu FISH (Fluorescence In Situ Hybridization) nebo jinou metodu 
schopnou určit zastoupení AOB a NOB ve vzorku, která by lépe osvět-
lila mikrobiologické složení aktivovaného kalu. Tento rozbor zatím 
nebylo bohužel možné provést z technických důvodů. 

Podstatným zjištěním zůstává, že za uvedených podmínek bylo 
využito regulace koncentrace kyslíku k nastolení podmínek vedou-
cích k dosažení dlouhodobé zkrácené nitrifikace s vysokou účinností 
a v případě samovolného návratu systému k úplné nitrifikaci bude 
možné biomasu NOB prostřednictvím limitace kyslíku znovu potlačit. 
Z technologického hlediska by proto aplikace uvedeného postupu 
v praxi mohla být zajímavá. Pokud snížení koncentrace kyslíku na 
uváděných 0,7 mg/l sice vede k postupnému poklesu účinnosti odstra-
nění N-amon, ale zároveň dochází k inhibici NOB přetrvávající i po 
opětovném zvýšení hladiny kyslíku, bylo by možné střídáním období 
s limitovanou a nelimitovanou koncentraci O2 dosáhnout dlouhodobé 
zkrácené nitrifikace s vysokou účinností a rychlostí odstraňování 
N-amon. Vyhodnocení optimální délky jednotlivých fází a ostatních 
podmínek případné provozní aplikace bude vhodným námětem pro 
další výzkum.

Závěr
Regulací koncentrace kyslíku v reaktoru zpracovávajícím kalovou 

vodu bylo možné velmi rychle docílit akumulace dusitanů dosahující 
více než 95 % z celkového množství oxidovaného dusíku. Limitující 
koncentrace kyslíku spolu s vysokým objemovým zatížením zároveň 
vedly ke snížení účinnosti odstranění N-amon. Vzhledem k tomu, 
že opětovné navýšení hladiny kyslíku v reaktoru zvýšilo účinnost 
odstranění N-amon na více než 90 %, ale nenarušilo stabilně probí-
hající akumulaci dusitanů po následujících cca 90 dnů, lze popsanou 
metodu považovat za vhodnou pro dosažení zkrácené nitrifikace 
kalové vody. 

Možnost praktické aplikace tohoto postupu při zachování vysoké 
účinnosti nitrifikace pak může spočívat ve střídání fází s limitovanou 
a nelimitovanou koncentrací kyslíku v reaktoru. 

Oddělená biologická úprava kalové vody s limitovanou koncentrací 
O2 by tak při provozní aplikaci s využitím poznatků získaných v rámci 
této práce mohla vést k výraznému snížení zátěže dusíkatými látkami 
v hlavní čisticí lince na městských i průmyslových ČOV.

Poděkování: Výzkum byl prováděn v rámci řešení projektu financova-
ného MŠMT číslo 2B08082 a výzkumného záměru MSM 6046070901. 
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The separate pre‑treatment of reject water from anaerobic sludge 
digestion by a shortcut nitrification is a promising method, which 
could bring considerable cost and material savings and more effici-
ent nitrogen removal from wastewater. To achieve shortcut nitrifica-
tion it is necessary to create specific conditions in order to limit the 
nitratation activity. It was experimentally proven, that through DO 
limitation down to 0.7 mg/l led to nitrite accumulation with more 
than 95 % of total oxidized nitrogen. The low DO level in the same 
time caused decrease of nitrogen removal efficiency from 99 % to 
60–70 %. After DO level increase up to 3 mg/l the system carried on 
with shortcut nitrification with 95 % nitrogen removal efficiency 
with nitrogen load 1–1.5 kg/(m3·day) for another 90 days. Afterwards 
the system returned to complete nitrification.

Tento článek byl recenzován a je otevřen k diskusi do 31. prosince 
2011. Rozsah diskusního příspěvku je omezen na 2 normostrany 
A4, a to včetně tabulek a obrázků. 
Příspěvky posílejte na e‑mail stransky@vodnihospodarstvi.cz.
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