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서   론

순환여과양식시스템(recirculating aquaculture system, RAS)
은 물 교환을 줄이는 대신 암모니아 및 아질산성 질소 제거를 위
해 생물학적 여과조를 운영하고 있다(Greiner and Timmons, 
1998). 생물학적 여과조는 미생물의 질산화 반응을 이용해 생
물 사육 중 발생하는 암모니아 및 아질산성 질소를 허용수준 이
하로 제거하여 양식생물이 성장하는데 적절한 수질 환경을 유
지하는 순환여과양식시스템의 핵심기술로서, 효율을 극대화하
기 위한 연구를 활발히 하고 있다(Kim, 1980; Nijhof and Bon-
verdeur, 1990; Lee et al., 1999). 양식 사육수에는 양식생물이 
배설한 총 암모니아성 질소(TAN, total ammonia nitrogen)가 
있으며, 이는 양식생물의 주요 질소대사산물로 수중에서 NH3

와 NH4 두 가지 형태로 존재한다(Colt and Armstrong, 1981; 
Chen et al., 2006). 두 가지 형태 모두 낮은 농도에서도 양식
생물에 독성을 띈다(Chen et al., 2006). 고농도의 암모니아 및 

아질산성 질소에 노출된 사육생물은 조직의 구조와 기능, 혈액 
성상, 삼투압 조절, 성장 및 번식에 문제를 일으키며, 성장률과 
활동성이 감소하고 아가미 이상 현상, 이상유영 등이 나타나는 
것으로 알려져 있다(Beaumont et al., 1995; Beaumont et al., 
2000; Miller et al., 1990; Shingles et al., 2001; Wicks et al., 
2002). 특히, 암모니아에 만성적으로 노출된 경우 생산성 감소
와 대량 폐사를 초래하여 순환여과양식시스템 운영에 제한 요
인이 된다(Russo, 1985; Jeney et al., 1992). 질산화 반응을 위한 
생물학적 여과조는 운영형태와 여과 방식에 따라 살수식, 침지
식, 유동식, 회전 원판식 등으로 다양하다(Van Rijn, 1996; Ling 
and Chen, 2005; Malone and Pfeiffer, 2005). 살수식 여과조는 
다른 여과조들과 비교하여 높은 농도의 산소를 공급하여 효율
을 극대화 할 수 있으며, 안정성이 있어 설계, 시공, 운영 및 관리
가 수월하다는 이점을 가지고 있다(Eding et al., 2006). 
생물학적 여과조 내 질산화 반응은 질산화 미생물인 Nitro-

somonas에 의해 암모니아가 아질산으로 산화되고, 아질산은 
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다시 Nitorbacter에 의해 독성이 낮은 질산염으로 산화되는 반
응이다. 효율적인 질산화 반응을 위해 상기 언급된 두 종류의 질
산화 미생물에 적합한 환경을 조성해 적절한 생체량을 유지하
는 것이 중요하다. 생물학적 여과조 내 질산화 미생물에 의한 질
산화 반응은 기질 및 용존 산소 농도, 유기 물질, 온도, pH, 알칼
리도, 염분 및 유속과 같은 다양한 매개 변수에 의해 영향을 받
는다(Chen et al., 2006). 여과조 내 미생물은 크게 종속영양미
생물과 독립영양미생물로 분류 할 수 있다. 종속영양미생물은 
수중의 유기물을 탄소원으로 이용하여 생장하는 미생물을 말
하며 독립영양미생물은 수중의 무기탄소를 탄소원으로 이용하
여 생장하는 미생물로 질산화 미생물이 이에 속한다. 호기조건
의 생물학적 여과조 내 유기물 농도가 높아질 경우 질산화 미생
물과 종속영양미생물은 제한된 생물학적 여과조 내에서 공간에 
대해 경쟁을 한다(Michaud et al., 2006). 이로 인해 비교적 느
리게 성장하는 질산화 미생물의 생체량이 상대적으로 줄어들게 
되며 이는 질산화 효율감소라는 문제로 이어진다. 또한, 생물학
적 여과조 내 여과매질이 수중에 존재하는 유기고형물에 의해 
막히는 문제가 발생하며, 여과조 내 수류의 원활한 흐름을 방해
하고 혐기적인 공간을 만드는 등 여과 효율에 부정적인 영향을 
미친다(Liao and Mayo, 1974; Muir, 1982). 
여과조 내 수류가 원활하게 형성되지 않을 경우, 생물막이 성
장을 계속하여 두꺼워지게 된다. 두꺼워진 생물막은 미생물 대
사에 필요한 영양소와 산소를 생물막 심층까지 도달하지 못하
도록 방해하여 생물막 심층에 혐기성층을 형성하게 된다(Park 
et al., 2013). 형성된 혐기성층 생물막은 작은 충격에도 여과매
질로부터 생물막이 쉽게 탈락된다. 따라서 여과조를 운영하는
데 적절한 유속을 주어 생물막 두께를 적절하게 유지해야 하며
(Wheaton et al., 1991), 유기물에 의한 여과매질의 막힘을 방지
하여 여과조를 호기적으로 유지하고, 효율적으로 운영하는 것
이 중요하다. 그러나 순환여과양식시스템의 경우 사육조 내 자
가오염 방지와 입자성 고형물 제거를 위해 사육수 순환율을 높
게 유지하기 때문에 생물학적 여과조의 운전기준 설정과 최적
의 질산화 효율을 위한 연구가 필요한 상황이다. 
살수식 여과조에 이용하는 여과매질은 여과조 내 공간에 고
르게 분포하여야 하며 산소공급이 원활하고 수류를 방해하
지 않는 수준에서 비표면적이 크고 가격이 저렴해야 한다. 단
위 용적 당 표면적인 비표면적에 의해 여과매질의 성능이 결정
된다. 일반적으로 제한된 용적의 생물학적 여과조에 최대한으
로 질산화 미생물을 배양하기 위해 비표면적이 큰 다양한 종류
의 여과매질이 개발되고 연구되고 있다(Grady and Lim, 1980; 
Tanaka and Dunn, 1991; Westerman et al., 1993; Wheaton et 
al., 1994). 그러나 이러한 플라스틱 여과매질은 순환여과양식
시스템의 생물학적 여과조 구축에서 많은 비용부담이 문제가 
되고 있다. 따라서, 본 연구에서는 스티로폼 비드를 여과매질로 
이용한 살수식 여과조에서 수리학적 부하량에 따른 질산화 효
율을 평가하였다. 또한, 도출된 최적의 수리학적 부하량을 적용

하여 스티로폼 비드를 여과매질로 이용했을 때 C/N (carbone/
nitrogen)비에 따른 질산화 효율평가를 실시하였다. 스티로폼 
비드의 이용은 생물학적 여과조 구축비용을 획기적으로 줄일 
수 있는 긍정적인 효과가 있을것으로 예상되며, 순환여과양식
시스템에서 스티로폼 비드를 여과매질로 이용할 때 여과조 용
적을 결정할 수 있는 기초 자료를 제시하고자 한다. 

재료 및 방법 

실험 장치 및 여과매질 

본 실험은 질산화 효율평가를 위해 동일한 조건에서 독립적으
로 운용되는 5개의 시스템을 이용하였다. 각각의 시스템은 고
밀도 폴리에틸렌 모의 사육조(1,210×1,015×1,150 mm, 용적 
1,080 L) 1개, 내부 관찰이 용이한 투명 PVC (직경 100 mm, 높
이 1,300 mm)를 이용한 살수식 여과조(용적 10.2 L) 3개(3반
복), 순환펌프, 살수판, 정량펌프, 300 W 히터, 자동온도조절기 
등으로 구성하였다(Fig. 1). 순환 펌프에 의해 양수된 유입수가 
매질에 고르게 살수될 수 있도록 여과조 상단에 살수판을 설치
하였다. 살수된 유입수는 여과 매질을 통과한 후 여과조 하단에 
부착된 40 mm 크기의 배수구를 통해 모의 사육조로 재유입 되
도록 구성하였다. 이때, 여과조 배수구를 높여 여과조 내부 수위
를 높게 유지하여 배수구를 통한 여과 매질의 유실을 방지하였
다. 에어 브로와 및 배출수의 낙차, 순환 펌프 바이패스의 낙차
를 이용하여 사육조 내 DO (dissolved oxygen)를 일정하게 유
지하였다. pH는 중탄산 나트륨(NaHCO3)으로 조절하였으며, 
자동온도 조절기를 이용하여 수온을 25°C로 조절하였다.

Fig 1. Schematic drawing for the trickling filter experiment.
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여과매질로 이용한 스티로폼 비드의 특성을 Table 1에 나타내
었다. 여과조 미생물의 안정화 기간 단축을 위해 실험 조건에서 
약 1년간 사전 배양된 스티로폼 비드를 이용하였다

합성 영양염의 조제

질산화 효율평가를 위해 Zhu and Chen (2002)의 실험에 사
용한 영양염 조성을 참고로 조제하였다. 조제한 합성 영양염
은 시스템의 염분에 따라 해수와 담수를 혼합한 보충수에 용
해하여 공급하였다. 용해된 영양염을 Thermo Fisher Scientific 
(Massachusetts, USA)사의 variable-flow peristaltic pumps 
(Located in Waltham, Massachusetts, USA)를 이용하여 모의 
사육조에 연속적으로 정량공급하였다. 

실험조건

수리학적 부하량(hydraulic loading rate, HLR)에 따른  

살수식 여과조의 질산화 효율

본 실험은 스티로폼 비드를 여과매질로 이용한 살수식 여과
조에서 수리학적 부하량에 따른 질산화 효율을 7일간 평가하
였다. 실험에는 상기 언급된 5개의 독립적인 시스템을 이용하
였다. 각 실험구의 살수식 여과조에 7.2 L의 스티로폼 비드를 
충진하였다. 모의 사육조의 수량은 800 L로 여과재와 사육수의 
용적 비율은 1:37이었다. 게이트 밸브와 유량계(LZS-15 Water 
Flowmeter, 100-1000 L/h, Hilitand, China)를 이용하여 각 실
험구의 수리학적 부하량을 12.7 (H1), 25.4 (H2), 38.2 (H3), 
50.9 (H4), 63.6 (H5) m3·m-2·h-1이 되도록 설정하였으며, 각 유
량에 맞는 살수판을 제작하여 유입수가 매질에 고르게 살수 되
도록 하였다. 암모니아 부하량은 0.5 g TAN·m-2bead·day-1로 5
개 실험구 모두 동일하였으며, NH4Cl를 질소원으로 이용한 합
성 영양염(Table 2)을 조제하여 공급하였다. 
실험기간 동안 일간 환수량은 전체 수량의 약 2.5% (20 L)
로 5개 실험구 모두 동일하였고, 각각의 시스템 내 해수 염분
에 따라 보충수는 해수와 담수 비율을 조절하였다. 실험은 수온 
25°C, 용존산소 8 mg·L-1, pH 8, 염분 30 psu로 동일한 환경 조
건에서 실시하였다. 
살수식 여과조의 유입수와 배출수에 대한 수질측정을 일간 3
회(8시간 간격) 실시하였으며, 1개 실험구 84개 샘플[3회/일·7
일·3반복(배출수+유입수)·5개 실험구], 총 420개의 샘플을 분
석하였다. 분석 결과를 바탕으로 수리학적 부하량의 변화에 
따른 여과조 내 매질 용적당 TAN 전환속도(volumetric TAN 

conversion rate, VTR), 용존산소 소모량(oxygen consumption 
rate, OCR)은 식 (1)을 이용하여 계산하였고, 매질 비표면적당 
TAN 전환속도(areal TAN conversion rate, ATR)는 식 (2), 용
적당 아질산성 질소 전환속도(volumetric NO2-N conversion 
rate, VNR)는 식 (3)을, 매질 비표면적당 아질산성 질소 전환
속도(areal NO2-N conversion rate, ANR)는 식 (4)를 이용하
여 구하였다. 

여과매질 용적당 전환속도(g·m-3×day-1) 
VTR=[(CI,a-CO,a)×Q×24]/(Vmedia×1,034) … 식 (1)

CI: 여과조 유입수 내 TAN 농도(mg·L-1)
CO: 여과조 배출수 내 TAN 농도(mg·L-1)
Q: 유입수량(L·h-1)
Vmedia: 스티로폼 비드 용적(m3)
a: TAN, DO, total alkalinity

여과매질 비표면적당 TAN 전환속도(g TAN·m˗2·day˗1) 
ATR=[(CI-CO)×Q]/A …………… 식 (2)

여과매질 용적당 아질산성 질소 전환속도(g NO2-N·m-3·day-1) 

VNR=[(CI,NO2  N-CO,NO2  N)×Q×24]/(Vmedia×1,034) … 식 (3)

CI,NO2 -N: 여과조 유입수 내 NO2-N 농도 (mg·L )
CO,NO2 -N: 여과조 배출수 내 NO2-N 농도 (mg·L-1)

여과매질 비표면적당 아질산성 질소 전환속도(g NO2-N·m-2·day-1)

ANR=[(NO2-Ninlet-NO2-Noutlet)×Q]/A …… 식 (4)

C/N비에 따른 살수식 여과조의 질산화 효율

본 실험은 앞선 실험에서 도출된 최적의 수리학적 부하량을 
각 시스템에 동일하게 적용하여 스티로폼 비드를 여과매질로 
이용한 살수식 여과조에서 유기탄소(glucose)를 이용한 C/N
비에 따른 질산화 효율을 7일간 평가하였다. 실험은 수리학적 
부하량에 대한 질산화 효율평가와 동일한 시스템을 이용하였
다. 각 실험구의 살수식 여과조에 5 L의 스티로폼 비드를 충진
하였다. 모의 사육조의 수량은 800 L로 여과재와 사육수의 용

Table 1. Characteristics of bio-media

Items Description
Type Globular form
Material Polystyrene foam
Average diameter (mm) 3±0.5
Specific surface area (m2/m3) 1,046

Table 2. Composition of chemical nutrients hydraulic loading rate 
experiments

Ingredient Concentration (g·L-1)
NH4Cl 44.54
NaHCO3 114.14
MgSO4 7H2O 1.16
Na2HPO4 3.23
KH2PO4 4.94
FeCl3·6H2O 0.16
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적 비율은 1:53이었다. NH4Cl을 질소원으로 이용하고, glucose 
(C6H12O6)를 탄소원으로 이용하여 각 실험구의 C/N비를 0, 3, 
6, 12, 24 (C1, C2, C3, C4, C5 실험구)가 되도록 설정하였다. 
암모니아 부하량은 0.5 g TAN·m-2bead·day-1로 5개 실험구 모
두 동일하였으며, 합성 영양염(Table 3)을 조제하여 공급하였
다. 이러한 조건에서 시스템을 운영하며 여과매질이 충분히 숙
성된 것을 확인한 후 본 실험을 실시하였다. 
실험기간 동안 일간 환수량은 전체 수량의 약 10% (80 L)로 5
개 실험구 모두 동일하였고, 각각의 시스템 내 해수 염분에 따라 
보충수는 해수와 담수 비율을 조절하였다. 실험은 수온 25°C, 
용존산소 8 mg·L-1, pH 8 염분 30 psu로 동일한 환경 조건에서 
실시하였다. 
수리학적 부하량에 따른 살수식 여과조의 질산화 효율 실험과 
동일한 방법으로 샘플을 채수하여 분석하였다. C/N비에 따른 
여과조 내 매질 용적당 TAN 전환속도, 아질산성 질소 전환속
도, 용존산소 소모량, 비표면적당 TAN 전환속도, 아질산성 질
소 전환속도는 동일한 방법으로 구하였다. 

수질 측정

수질 분석을 위한 모든 시료는 각각의 살수식 여과조 유입수와 
배출수를 일간 3회(8시간 간격) 채수하였고, pH, DO, 수온, 염
분 또한, 일간 3회(8시간 간격) 측정하였다. 암모니아 및 아질산

성 질소는 Thermo™사의 영양염 자동분석기(Gallery, Thermo 
fisher scientific, Waltham, MA, USA)를 이용하여 분석하였다. 
pH, 수온, 용존산소는 HQ 40d multi parameter meter (HACH 
CO, Loveland, Colorado, USA)를 이용하여 측정하였다. 염분
은 굴절식 염분계(ORA 2 SA, KERN, Mannheim, Germany)
를 이용하여 측정하였다. 

통계처리

통계 처리는 SPSS 25.0 통계프로그램을 이용하였다. One 
way ANOVA test를 실시하여 등분산성 검정을 위해 Levene 
검정을 실시했다. 등분산성이 확보되었을 경우 Duncan’s mul-
tiple range test를 이용하였고, 등분산성이 확보되지 않았을 경
우 Games-Howell’s multiple range test를 실시하여 유의성 검
정을 하였다.

결   과

수리학적 부하량에 따른 살수식 여과조의 질산화 효율

수리학적 부하량에 따른 살수식 여과조의 암모니아 농도 변화 

및 일간 암모니아 전환속도

수리학적 부하량에 대한 7일간의 실험결과를 Table 4에 나타
내었다. 12.7 (H1), 25.4 (H2), 38.2 (H3), 50.9 (H4), 63.6 (H5) 
m3·m-2·h-1의 각 실험구에서 살수식 여과조로 들어오는 유입수
와 배출수의 TAN 평균농도는 각각 2.28±1.02, 1.79±0.77, 
1.46±0.71, 0.84±0.51, 1.82±0.78 mg·L-1와 1.03±0.75, 
1.13±0.55, 1.02±0.50, 0.50±0.39, 1.49±0.62 mg·L-1로 나
타났다. 실험결과 5개 실험구에서 유입수 내 TAN 농도는 전체
적으로 낮은 수준으로 나타났으나 H4에서 다른 실험구들에 비
해 유의하게 가장 낮게 나타났다(P<0.05). 
일간 TAN 전환속도 ATR과 VTR의 값은 각각 0.40±0.15, 

0.42±0.17, 0.43±0.22, 0.44±0.28, 0.54±0.23 g TAN· 
m˗2bead·day˗1와 418±157, 438±173, 440±222, 455±286, 
553±237 g TAN·m˗3bead·day˗1로 일간 TAN 전환속도는 H1, 
H2, H3, H4의 실험구간에서 수리학적 부하량에 대한 유의한 

Table 4. Effect of HLR on TAN concentration in inlet and outlet water, ATR, VTR and ATR/Inlet conversion rate of trickling filter with 
styrofoam bead media

HLR (m3·m-2·h-1) TAN con. inlet biofilter
(mg·L-1)

TAN con. outlet biofilter
(mg·L-1)

ATR
(g TAN·m-2 bead·day-1)

VTR
(g TAN·m-3 bead·day-1)

ATR/Inlet 
con.

12.7 (H1) 2.28±1.02a 1.03±0.75b 0.40±0.15b 418±157c 0.17
25.4 (H2) 1.79±0.77b 1.13±0.55b 0.42±0.17b 438±173b 0.23
38.2 (H3) 1.46±0.71b 1.02±0.50b 0.43±0.22b 440±222b 0.29
50.9 (H4) 0.84±0.51c 0.50±0.39c 0.44±0.28b 455±286b 0.52
63.6 (H5) 1.82±0.78b 1.49±0.62a 0.54±0.23a 553±237a 0.28
P 0.000 0.000 0.000 0.000
HLR, hydraulic loading rate; TAN, total ammonia nitrogen; ATR, areal TAN conversion rate; VTR , volumetric TAN conversion rate.

Table 3. Composition of chemical nutrients C/N ratio experiments 

Ingredient Concentration (g·L-1)
Glucose* 0-473.2
NH4Cl 30.09
NaHCO3 77.11
MgSO4 7H2O 0.78
Na2HPO4 2.18
KH2PO4 3.33
FeCl3·6H2O 0.10
*Glucose levels were adjusted depending on the experimental. 
C/N, carbon/nitrogen.
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차이를 나타내지 않았다(P>0.05). 반면, H5의 실험구에서 ATR
과 VTR 모두 다른 4개의 실험구와 비교하여 유의하게 높은 전
환속도가 나타났다.
각 실험 조건에서 유입수 농도당 제거 가능한 TAN 농도(ATR/

inlet concentration) 계산결과 각각 0.17, 0.23, 0.29, 0.52, 0.28
의 비로 H4 일 때 가장 높은 제거율을 나타내었다. 
수리학적 부하량에 따른 살수식 여과조의 아질산성 질소 농도 

변화 및 일간 아질산성 질소 전환속도 

수리학적 부하량에 대한 7일간의 실험결과를 Table 5에 나타
내었다. 12.7 (H1), 25.4 (H2), 38.2 (H3), 50.9 (H4), 63.6 (H5) 
m3·m-2·h-1의 각 실험구에서 살수식 여과조로 들어오는 유입수
와 배출수의 아질산성 질소의 평균농도는 각각 262.23±13.56, 
257.06±8.71, 5.11±2.12, 1.30±0.53, 1.63±0.81 mg·L-1와 
261.57±5.46, 255.39±6.55, 5.31±2.26, 1.22±0.57, 1.52± 
0.78 mg·L-1로 나타났다. 유입수와 배출수의 아질산성 질소 평
균농도는 H3, H4, H5 실험구에서 유의한 차이가 없었으나 H1
과 H2 실험구에서 다른 실험구와 비교하여 유의하게 높은 농도
의 아질산성 질소가 축적되는 것으로 나타났다(P<0.05). 
일간 아질산성 질소 전환속도 ANR과 VNR의 값은 각각 

1.93±2.13, 1.66±3.17, 0.31±0.23, 0.46±0.32, 0.63±0.42 g 
NO2-N·m˗2bead·day˗1와 1,996±2,210, 1,720±3,277, 320± 
238, 478±329, 655±436 g NO2-N·m˗3bead·day˗1로 H1과 
H2 두 실험구간에 유의한 차이를 나타내지 않았으나(P>0.05) 

H3, H4, H5 실험구와 비교하여 유의하게 높은 전환속도를 나
타내었다(P<0.05). 각 실험 조건에서 유입수 농도당 제거 가능
한 아질산성 질소의 농도(ANR/inlet concentration) 계산 결과 
각각 0.007, 0.006, 0.06, 0.35, 0.38의 비로 H4와 H5 실험구의 
유입수 내 아질산성 질소농도가 낮음에도 불구하고 H4와 H5 
실험구에서 높은 농도의 아질산성 질소가 제거 가능한 것으로 
나타났다.
수리학적 부하량에 따른 살수식 여과조의 용존산소 농도 변화, 

용적당 용존산소 소모량 및 수질환경 

수리학적 부하량에 대한 7일간의 실험결과를 Table 6에 나타
내었다. 12.7 (H1), 25.4 (H2), 38.2 (H3), 50.9 (H4), 63.6 (H5) 
m3·m-2·h-1의 각 실험구에서 살수식 여과조로 들어오는 유입수
와 배출수의 용존산소 농도는 각각 7.73±0.40, 7.59±0.27, 
7.58±0.35, 7.54±0.28, 7.49±0.26 mg·L-1와 3.09±0.28, 
5.61±0.33, 5.76±0.35, 5.25±0.47, 6.51±0.52 mg·L-1로 나
타났다. 실험결과 5개 실험구 유입수 내 용존산소 농도는 각 실
험구간에 유의한 차이가 없었다(P>0.05). 그러나 각 실험구에
서 배출수 내 용존산소는 수리학적 부하량이 증가하면서 높아
지는 경향을 나타내었다. 
일간 용적당 산소소모량(Oxygen consumption rate, OCR)
은 각각 1,276±161, 1,396±201, 1,823±291, 1,155±232, 
1,317±411 g DO·m˗3bead·day˗1로 나타났다. H3 실험구에서 
가장 높은 소모량을 나타냈고 H4 실험구에서 가장 낮은 소모

Table 5. Effect HLR on NO2
--N concentration in inlet and outlet water, ANR, VNR and ANR/Inlet conversion rate of trickling filter with 

styrofoam bead med

HLR (m3·m-2·h-1) NO2
--N con. inlet biofilter 

(mg·L-1)
NO2

--N con. outlet biofilter
(mg·L-1)

ANR
(g TAN·m-2 bead·day-1)

VNR
(g TAN·m-3 bead·day-1)

ANR/Inlet 
con.

12.7 (H1) 262±13.5a 261±5.46a 1.93±2.13a 1,996±2,210a 0.007
25.4 (H2) 257±8.71b 255±6.55b 1.66±3.17a 1,720±3,277a 0.006
38.2 (H3) 5.11±2.12c 5.31±2.26c 0.31±0.23b 320±238b 0.06
50.9 (H4) 1.30±0.53c 1.22±0.57d 0.46±0.32b 478±329b 0.35
63.6 (H5) 1.63±0.81c 1.52±0.78d 0.63±0.42b 655±436b 0.38
P 0.000 0.000 0.000 0.000
HLR, hydraulic loading rate; ANR, areal NO2

--N conversion rate; VNR, volumetric NO2
--N conversion rate.

Table 6. Effect of HLR on DO concentration in inlet and outlet water, OCR and OCR/VTR conversion rate of trickling filter with styrofoam 
bead media

HLR (m3·m-2·h-1) DO con. inlet biofilter (mg·L-1) DO con. outlet biofilter (mg·L-1) OCR (g DO·m-3 bead·day-1) OCR/VTR
12.7 (H1) 7.73±0.40 3.90±0.28d 1,276±161bc 3.05
25.4 (H2) 7.59±0.27 5.61±0.33b 1,396±201b 3.18
38.2 (H3) 7.58±0.35 5.76±0.35b 1,823±291a 4.14
50.9 (H4) 7.54±0.28 5.25±0.47c 1,155±232c 2.53
63.6 (H5) 7.49±0.26 6.51±0.52a 1,317±411bc 2.38
P 0.159 0.000 0.000
HLR, hydraulic loading rate; OCR, oxygen consumption rate; VTR, volumetric TAN conversion rate; DO, dissolved oxygen.
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량을 나타냈다. 각각의 수리학적부하량 조건에서 TAN을 산화
시키는데 소모되는 산소의 양(OCR/VTR)을 계산한 결과 각각 
3.05, 3.18, 4.14, 2.53, 2.38로 나타났다. H3 실험구에서 가장 
많은 산소 소비량을 나타냈으며 H4와 H5 실험구에서 적은양
의 산소 소비로도 TAN 제거가 가능한 것으로 나타났다. 7일
간의 실험기간 동안 측정한 각 실험구의 pH, 수온, 염분에 대
한 평균값을 Table 7에 나타내었다. 측정결과 5개 실험구 모두 
pH, 수온, 염분의 평균농도에 대해 유의한 차이를 보이지 않았
으며 초기 목표로 설정한 pH, 수온, 염분의 범위에서 크게 벗어
나지 않았다.

C/N비에 따른 살수식 여과조의 질산화 효율

C/N비에 따른 살수식 여과조의 암모니아 농도 변화 및 일간 

암모니아 전환속도

C/N비에 대한 7일간의 실험결과를 Table 8에 나타내었다. C/
N비 0 (C1), 3 (C2), 6 (C3), 12 (C4), 24 (C5)의 각 실험구에
서 살수식 여과조로 들어오는 유입수와 배출수의 TAN 평균농
도는 각각 0.32±0.14, 0.26±0.21, 0.25±0.16, 0.27±0.15, 
0.27±0.18 mg·L˗1와 0.04±0.06, 0.12±0.14, 0.15±0.10, 
0.18±.14, 0.21±0.20 mg·L˗1로 나타났다. 실험결과 5개 실험
구에서 유입수 내 암모니아의 농도는 전체적으로 낮은 수준으
로 5개 실험구간 유의한 차이를 나타내지 않았다(P>0.05). 그러

나 배출수 내 TAN 농도는 C/N비가 증가함에 따라 증가하는 경
향을 나타내었다(P<0.05). 
일간 TAN 전환속도 ATR과 VTR의 값은 각각 0.51±0.22, 

0.20±0.14, 0.17±0.09, 0.12±0.10, 0.12±0.08 g TAN·m˗2 

bead·day˗1와 525±224, 203±145, 139±64, 128±108, 128 
±92 g TAN·m˗3bead·day˗1로 C1 실험구에서 다른 4개의 실험
구들과 비교하여 유의하게 높은 TAN 전환속도를 나타내었다
(P<0.05). 실험 조건에서 유입수 농도당 제거 가능한 TAN 농
도(ATR/inlet concentration) 계산 결과 각각 1.59, 0.76, 0.68, 
0.44, 0.44로 C1일 때 가장 높은 제거량을 나타내었다.
C/N비에 따른 살수식 여과조의 아질산성 질소 농도 변화 및 

일간 아질산성 질소 전환속도

C/N 비에 대한 7일간의 실험결과를 Table 9에 나타내었다. C/
N비 0 (C1), 3 (C2), 6 (C3), 12 (C4), 24 (C5)의 각 실험구에서 여
과조로 들어오는 유입수와 배출수의 아질산성 질소의 평균농도
는 각각 0.90±0.46, 1.06±0.37, 73.46±19.03, 84.55±22.78, 
89.25±18.35 mg·L˗1와 0.81±0.43, 1.03±0.34, 72.65±21.30, 
82.64±23.12, 89.25±20.47 mg·L˗1로 나타났다. 실험결과 C/
N비가 증가함에 따라 유입수와 배출수 내 아질산성 질소의 농
도가 높아지는 경향을 나타내었다(P<0.05). C1과 C2에서 비교
적 낮은 유입수 내 아질산성 질소농도를 나타내었으며, C3, C4, 
C5 실험구에서 유입수 내 높은 농도의 아질산성 질소가 축적되
는 것으로 나타났다. 
일간 아질산성 질소 전환속도 ANR과 VNR의 값은 각각 

0.63±0.35, 0.09±0.15, 3.04±3.69, 3.71±7.41, 2.92±8.73 
g TAN·m˗2bead·day˗1와 650±369, 91±156, 3,140±3,817, 
3,838±7,667, 1,873±9,212 g TAN·m˗3bead·day˗1로 일간 아
질산성 질소 전환속도는 C/N비 조건에 따라 유의한 차이를 나
타내었다(P<0.05). 각 실험 조건에서 유입수 농도당 제거 가능
한 아질산성 질소의 농도(ANR/inlet concentration) 계산 결과 
각각 0.7, 0.08, 0.04, 0.04, 0.03으로 C1일 때 가장 높은 제거량
을 나타내었다. 

Table 8. Effect of C/N ratios on TAN concentration in inlet and outlet water, ATR, VTR and ANR/Inlet conversion rate of trickling filter 
with styrofoam bead media

C/N
TAN con. inlet biofilter TAN con. outlet biofilter ATR VTR

ATR/Inlet con.
(mg·L-1) (mg·L-1) (g TAN·m-2 ead·day-1) (g TAN·m-3 ead·day-1)

0 (C1) 0.32±0.14 0.04±0.06c 0.51±0.22a 525±224a 1.59
3 (C2) 0.26±0.21 0.12±0.14b 0.20±0.14b 203±145b 0.76
6 (C3) 0.25±0.16 0.15±0.10ab 0.17±0.09b 139±64b 0.68
12 (C4) 0.27±0.15 0.18±0.14ab 0.12±0.10b 128±108b 0.44
24 (C5) 0.27±0.18 0.21±0.20a 0.12±0.08b 128±92b 0.44
P 0.840 0.000 0.000 0.000
C/N, carbon/nitrogen; TAN, total ammonia nitrogen; ATR, areal TAN conversion rate; VTR, volumetric TAN conversion rate; ANR, areal 
NO2

--N conversion rate.

Table 7. Water quality by different HLR

HLR (m3·m-2·h-1) pH Temperature (°C) Salinity (psu)
12.7 (H1) 8.06±0.15 25.7±0.7 29.43±0.53
25.4 (H2) 8.08±0.18 25.5±0.7 29.71±0.49
38.2 (H3) 8.07±0.16 25.7±0.7 29.43±0.53
50.9 (H4) 8.06±0.15 25.6±0.8 29.57±0.53
63.6 (H5) 8.08±0.15 25.6±0.7 29.57±0.53
P 0.977 0.895 0.473
HLR, hydraulic loading rate.
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C/N비에 따른 살수식 여과조의 용존산소 농도 변화, 용적당 

용존산소 소모량 및 수질환경

C/N비에 대한 7일간의 실험결과를 Table 10에 나타내었다. 
C/N비 0 (C1), 3 (C2), 6 (C3), 12 (C4), 24 (C5)의 각 실험구
에서 살수식 여과조로 들어오는 유입수와 배출수의 용존산소 
농도는 각각 7.97±0.16, 8.20±0.14, 8.13±0.13, 8.06±0.15, 
7.97±0.16 mg·L˗1와 6.58±0.20, 7.24±0.26, 7.32±0.33, 
7.30±0.15, 7.70±0.19 mg·L˗1로 나타났다. 실험결과 5개 실
험구 유입수 내 용존산소 농도는 각 실험구간에 유의한 차이를 
나타내었다(P<0.05). 
일간 용적당 산소소모량(OCR)은 각각 1,854±376, 1,288 
±387, 1,085±420, 1,009±191, 355±324 g DO·m˗3bead 
·day˗1로 나타났다. OCR은 C1에서 가장 높고 C5에서 가장 낮
게 나타났으며 C/N비가 증가함에 따라 유의하게 감소하는 경
향을 나타내었다(P<0.05). 
각각의 C/N비 조건에서 TAN을 산화시키는데 소모되는 산소
의 양(OCR/VTR)을 계산한 결과 각각 3.53, 6.34, 7.80, 7.88, 
2.77로 나타났다. C3과 C4에서 높은 산소 소비량을 나타내었
다. 7일간의 실험기간 동안 측정한 각 실험구의 pH, 수온, 염
분에 대한 평균값을 Table 11에 나타내었다. 측정결과 각 실험
구의 pH 평균값은 실험구간에 유의한 차이를 나타내었으며
(P<0.05), 수온, 염분에 대해서는 실험구간에 유의한 차이를 나
타내지 않았다(P>0.05). 

고   찰

본 실험에서는 스티로폼 비드를 여과매질로 이용한 살수식 여
과조를 이용하여 수리학적 부하조건을 달리하여 여과매질이 막
히지 않고 효율적인 질산화 반응이 이루어질 수 있는 최적의 수
리학적 부하량에 대한 질산화 효율평가를 실시하였다. 수리학
적 부하량에 대한 실험이후 도출된 부하량을 이용하여 C/N비
에 따른 질산화 효율을 평가하였다. 
본 연구의 수리학적 부하량 설정은 살수식 여과조가 막히는 
것을 방지하기 위해 Eding et al. (2006)이 제시한 수리학적 부
하량과 질산화효율에 수온이 미치는 영향을 평가한 실험과정
에서 얻은 수리학적 부하량을 참고하여 설정하였다. 수리학적 
부하량 실험결과 H1에서 H4 실험구 까지는 수리학적 부하량

Table 10. Effect of C/N ratios on DO concentration in inlet and outlet water, OCR and OCR/VTR conversion rate of trickling filter with 
styrofoam bead media

C/N DO con. inlet biofilter (mg·L-1) DO con. outlet biofilter (mg·L-1) OCR (g TAN·m-3 bead·day-1) OCR/VTR
0 (C1) 7.97±0.16c 6.58±0.20c 1,854±376a 3.53
3 (C2) 8.20±0.14a 7.24±0.26b 1,288±387b 6.34
6 (C3) 8.13±0.13ab 7.32±0.33b 1,085±420bc 7.80
12 (C4) 8.06±0.15bc 7.30±0.15b 1,009±191c 7.88
24 (C5) 7.97±0.16c 7.70±0.19a 355±324d 2.77
P 0.000 0.000 0.000
C/N, carbon/Nitrogen; OCR, oxygen consumption rate; VTR, volumetric TAN conversion rate; DO, dissolved oxygen.

Table 9. Effect of C/N ratios on NO2
--N concentration in inlet and outlet water, ANR, VNR and ANR/Inlet conversion rate of trickling filter 

with styrofoam bead media

C/N NO2
--N con. inlet 

biofilter (mg·L-¹)
NO2

--N con. outlet
biofilter (mg·L-¹)

ANR 
(g TAN·m-2 bead·day-1)

VNR 
(g TAN·m-3 bead·day-1) ANR/Inlet con.

0 (C1) 0.90±0.46c 0.81±0.43c 0.63±0.35b 650±369ac 0.7
3 (C2) 1.06±0.37c 1.03±0.34c 0.09±0.15b 91±156c 0.08
6 (C3) 73.46±19.03b 72.65±21.30b 3.04±3.69ab 3,140±3,817ab 0.04
12 (C4) 84.55±22.78ab 82.64±23.12a 3.71±7.41a 3,838±7,667a 0.04
24 (C5) 89.25±18.35a 86.44±20.47a 2.92±8.73ab 1,873±9,212abc 0.03
P 0.000 0.000 0.048 0.000
C/N, Carbon/Nitrogen; ANR, areal NO2

--N conversion rate; VNR, volumetric NO2
--N conversion rate.

Table 11. Water quality by different C/N ratios

C/N pH Temperature (°C) Salinity (psu)
0 (C1) 8.06±0.08e 25.14±0.17 29.8±0.38
3 (C2) 8.18±0.13d 25.07±0.26 30.0±0.00
6 (C3) 8.24±0.13c 25.12±0.20 30.0±0.00
12 (C4) 8.46±0.03a 25.15±0.28 30.0±0.00
24 (C5) 8.37±0.07b 25.07±0.23 30.0±0.00
P 0.000 0.649 0.423
C/N, carbon/nitrogen.
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이 증가함에 따라 유입수 내 TAN 농도가 감소하는 경향을 나타
내었다. 유입수 농도당 제거 가능한 TAN 농도 계산 결과 수리
학적 부하량이 증가함에 제거 가능한 TAN 농도 역시 증가하여 
H4 실험구에서 가장 높게 나타났다. TAN 전환속도는 수리학
적 부하량의 증가에 따라 높아지는 경향을 나타내었다. 이는 수
리학적 부하량이 증가할수록 TAN 전환속도가 높아진다고 보
고한 문헌들(Kaiser and Wheaton, 1983; Peng and Jo, 2003; 
Nijhof, 1995; Nijhof, 1995)과 일치하는 결과였다. 각 실험 조
건에서 유입수 농도당 제거 가능한 TAN 농도 계산 결과 H4 실
험구의 유입수 내 TAN 농도가 가장 낮음에도 불구하고 가장 높
은 제거량이 나왔고, H5 실험구를 제외하고 수리학적 부하량
의 증가에 따라 높아지는 경향을 나타내었다. H5 실험구의 경
우 빠른 유속에 따른 전단력의 변화에 의해 생물막이 과도하게 
탈락되어 질산화 효율이 감소한것으로 보인다(Charaklis and 
Wilderer, 1989; Park, 2017).
유입수 내 아질산성 질소 농도는 H1과 H2 실험구에서 높은 
농도의 아질산성 질소가 축적되는 것을 관찰하였다. Van and 
Rivera (1990)는 사육수 내 암모니아 농도가 1 mg·L˗1보다 낮
을 때 아질산성 질소의 제거가 잘 일어나는 반면 암모니아 농도
가 높을수록 아질산성 질소가 축적됨을 발견했다고 보고하였
다. H1과 H2 조건에서 TAN 농도가 아질산성 질소 농도에 영향
을 준 것으로 생각된다. 아질산성 질소 전환 속도는 H1과 H2 실
험구에서 높게 관찰되었다. 이는 Nijhof and Klapwijk (1995)
와 Liu and Capdeville (1994)의 보고를 통해 볼 때, 높은 농도
의 아질산성 질소가 여과조 내로 유입됨에 따라 전환속도가 다
른 실험구에 비해 높게 나타난 것으로 보여진다. 각 실험 조건
에서 유입수 농도당 제거 가능한 아질산성 질소 농도 계산 결과 
수리학적 부하량의 증가에 따라 높아지는 경향을 나타내었다.

Percival et al. (1999)와 Vieira and Melo (1999)는 낮은 유속
의 조건보다 높은 조건에서 더 많은 미생물 생체량과 생물막
이 더 안정적으로 운영이 가능한 것을 보고하였다. 본 실험결
과 Percival et al. (1999)와 Vieira and Melo (1999)의 문헌에 
보고된 바와 같이 TAN과 아질산성 질소 모두 수리학적 부하량
의 증가에 따라 높은 효율을 보였다. 그러나 과도한 유속은 생
물막의 탈락을 야기하여 질산화 효율에 부정적인 영향을 미치
는 것으로 생각된다. 

C/N비에 따른 질산화 효율평가를 위한 초기 C/N비의 설정
은 본 실험실에서 실험적 규모의 순환여과양식시스템을 이용
하여 감성돔을 사육하였을 때 시스템 내 사육수의 C/N비를 측
정하여 그 값을 바탕으로 각 실험구의 C/N 비를 설정하였다. C/
N비 실험결과 유입수 내 TAN 농도는 평균 0.27 mg·L-1로 5개 
실험구 모두 낮은 농도로 실험구간에 유의한 차이를 나타내지 
않았다. 배출수 내 TAN 농도는 C/N비가 증가함에 따라 높아지
는 경향을 나타냈다. 이를 통해 C/N비가 증가할수록 제거되는 
TAN이 낮아진다는 것을 관찰할 수 있었다. TAN 전환속도와 
유입수 농도당 제거 가능한 아질산성 질소농도 계산 결과 C1

의 조건 일 때 가장 높은 효율을 보였으며 C2 이상의 조건에서 
C1과 비교하여 급격히 감소하는 것을 관찰할 수 있었다. 이는 
유기물이 증가할수록 암모니아 제거율이 감소한다는 Pano and 
Middlebrooks (1983)과 Okabe et al. (2000)의 결과와 비슷한 
경향의 결과로 나타났다.
유입수 내 아질산성 질소 농도의 경우 C/N비가 증가함에 따라 
높아지는 경향을 보였으며, TAN 농도와 달리 C/N비에 대한 영
향을 더 받은 것으로 생각된다. C3 이상의 조건에서 양식생물의 
사육에 적합하지 않은 수준으로 높은 농도의 아질산성 질소가 
축적되는 것을 관찰하였다. 아질산성 질소 전환 속도는 C3, C4, 
C5의 실험구에서 높게 관찰되었다. 이는 Nijhof and Klapwijk 
(1995)와 Liu and Capdeville (1994)의 문헌을 통해 볼 때, 높은 
농도의 아질산성 질소가 여과조 내로 유입됨에 따라 전환속도
가 다른 실험구에 비해 높게 나타난 것으로 보여진다.
각 실험 조건에서 유입수 농도당 제거 가능한 TAN과 아질산
성 질소 계산 결과 C1과 C2의 실험 조건에서의 효율 차이가 크
게 관찰되었으며, C2와 C3의 실험 조건에서의 효율 차이는 크
지 않은 것이 관찰되었다. 이는 C/N비가 0에서 1로 증가할 때 
질산화 효율이 45% 감소하고 C/N비 1에서 2로 증가할 때 질산
화 효율이 7% 감소한다고 보고한 Zhu and Chen (2002)의 결과
와 비슷하였다. C/N비에 대한 질산화 효율평가 결과 TAN과 아
질산성 질소 모두 C/N비가 증가할수록 효율이 저하 되는 것을 
관찰하였으며, 아질산성 질소의 경우 TAN에 비해 C/N비에 대
한 영향을 더 받는 것으로 생각되어진다. C/N비가 증가할수록 
종속영양미생물과 질산화미생물의 공간과 산소의 경쟁에 의해 
질산화 미생물의 감소에 따라 질산화 효율이 감소한다(Boller 
et al., 1994; Ohashi et al., 1995). 다양한 문헌들을 통해 보고된 
바와 같이 많은 저자들(Bovendeur, 1989; Zhu and Chen, 2001; 
Crab et al., 2007; Jeong et al., 2009)은 문헌을 통해 C/N비를 3 
미만으로 낮게 유지해야 한다고 보고하였다. 가능한 낮은 C/N
비를 유지하는 것이 생물학적 여과조를 이용한 효율적인 질산
화 반응을 위한 조건이라 생각된다.
수리학적 부하량에 따른 질산화 효율평가 기간 동안 유입수
와 배출수의 바이패스 낙차를 이용하여 5개 실험구의 모의 사
육조 내 용존산소 농도를 동일하게 유지하였다. 그러나 C/N비 
실험 조건에서 여과매질 숙성과정 중 C1의 조건 일 때 용존산
소 농도는 8 mg·L˗1이었으며, C5의 조건 일 때 용존산소 농도
는 2 mg·L-1로 나타났다. 모의 사육조 내 용존산소 농도는 C/N
비가 증가함에 따라 감소하였다. 그러나 이는 질산화 효율평가
를 진행한 다른 문헌들(Schoberl and Engel, 1964; Knowles et 
al., 1965; Sharma and Ahlert,  1997; Choi et al., 1994; Zhu and 
Chen, 2002; Park et al., 2004; Park et al., 2013)에서 질산화에 
영향을 주지 않는 용존산소 범위에 포함되는 결과로 실험결과
에 큰 영향을 미치지 않았을 것으로 생각된다. 
본 실험에서는 기존의 플라스틱 재질의 여과매질과 비교하여 
비표면적이 큰 동시에 저렴하고 쉽게 구할 수 있는 스티로폼 
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비드를 살수식 여과조의 여과매질로 이용하였다. 질산화 미생
물의 부착기질인 여과매질에 대한 다양한 연구와 개발이 이루
어지고 있으며, 많은 문헌에서 여과매질의 선택이 질산화 효율
에 큰 영향을 미치는 것으로 나타나 있다(Kamstra et al., 1998; 
Lekang and Kleppe, 2000; Nijhof and Bovendeur 1990). 여과 
매질을 선택함에 있어 제한된 공간 내에서 질산화 미생물의 성
장을 위한 공간 확보를 위해 단위 면적당 가능한 많은 표면적을 
제공해야 하는 동시에 여과조의 막힘 방지를 위한 일정크기를 
고려해야한다(Wheaton and Kaiser, 1991). 일반적으로 여과매
질은 생물학적으로 불활성이어야 하며, 화학적으로 안정적일 
뿐 아니라 시간이 지남에 따라 부패하지 않아야 한다(Chipper-
field, 1967). 또한, 비용은 저렴하면서 여과조 내 수류를 방해하
지 않는 조건에서 비표면적이 커야 한다(Park, 2005). 
생물학적 여과조의 이용은 여과조 내 비표면적이 큰 여과매질
을 통해 많은 질산화 미생물의 생체량을 확보하여 암모니아 제
거율을 높이는 것이 중요하다. 그러나 실제 운영과정에서 미생
물 생체량의 증가에 따른 질산화 효율의 증가에는 한계가 있을 
수 있다(Wheaton et al., 1994). 질산화 과정은 여과매질의 표면
에 형성된 생물막과 수중의 암모니아 및 산소가 접촉하여 암모
니아를 제거하는 공정이다(Park et al., 2013). 

Bryers and Characklis (1982)는 일반적으로 산소가 침투할 
수 있는 생물막의 두께는 2-3 mm정도라고 보고하였다. 이 경우 
기질과 산소가 생물막 안쪽까지 전달되지 못해 생물막 내부는 
혐기성 층을 형성한다(Bryers and Characklis, 1982; Chen and 
Blancheton, 2006). 혐기화가 진행되면 악취가 발생할 수 있고 
생물막이 작은 충격에도 쉽게 탈락될 수 있다. 탈락된 생물막
은 40 μm의 크기로 제거가 어려울 뿐 아니라 유기 고형물과 함
께 여과 매질을 막아 여과조 내 수류를 방해할 수 있고(Eding et 
al., 2006), 질산화 효율을 감소시킨다(Pano and Middlebrooks, 
1983). 
생물학적 여과조 내 유속에 따라 변화되는 전단력에 의해 생
물막이 여과매질로부터 탈락됨으로 생물막의 두께에 영향을 주
고 기질과 산소가 수중으로부터 생물막으로 확산되는데 영향을 
미친다(Bryers and Characklis, 1981; Eding et al., 2006). 시스
템에 적합한 수리학적 부하량은 생물막을 적절한 두께로 유지
할 수 있다. 
순환여과양식시스템의 수중에는 많은 양의 유기물이 녹아있
거나(dissolved organic carbon, DOC) 미립자 형태(particulat-
ed organic carbon, POC)로 존재할 수 있다. 호기 조건의 생물
학적 여과조 내에서 유기탄소를 대사에 이용하는 종속영양미생
물은 독립영양미생물로 분류되는 질산화 미생물과 여과조 내에
서 산소와 공간에 대해 경쟁을 한다(Ohashi et al., 1995; Leon-
ard et al., 2000; Nogueira et al., 2002; Matsumoto et al., 2007) 
일반적으로 종속영양미생물은 독립영양미생물에 비해 5배 
높은 성장속도를 보이며 세포 생성량은 2-3배 높다고 알려져 
있다(Ling and Chen, 2005; Gray and Lim, 1980). 유기물 부

하가 높은 조건에서 질산화 효율은 감소한다(Andersson et al., 
1994; Boller et al., 1994). 즉, C/N비가 상대적으로 낮은 조건
에서는 독립영양미생물이 우위를 점할 수 있지만 C/N비가 높
은 조건에서 생물학적 여과조 내 종속영양미생물이 우위를 점
하게 되어 질산화 효율은 감소한다(Lomax, 1976;. Michaud et 
al., 2006; Kang et al., 2009). Ohashi et al. (1995)는 C/N비 증
가에 따라 여과조 내 질산화 미생물의 비가 감소하는 것을 발
견하였다고 보고하였다. 종속영양미생물에 의한 질산화 효율 
감소의 이유로 많은 저자들이 순환여과양식시스템에서 유기물 
제거의 중요성을 보고했다(Peng and Jo, 2003; Ling and Chen, 
2005; Rejish kumar et al., 2014). 
실험에 이용된 스티로폼 비드는 190,000원/m3로 기존에 이용
되는 플라스틱 재질의 여과매질인 Kaldnes k1 media 1,300,000
원/m3에 비해 경제적인 측면에서 큰 이점을 가진다. 상업적 규
모에서 스티로폼 비드의 가격 경쟁력은 더욱 극대화 될 것으
로 보인다. 또한 기존의 여과매질에서 필요로 하던 여과조 내
부의 여과매질 고정 장치가 필요로 하지 않았기 때문에 스티로
폼 비드의 사용은 살수식 여과조의 설계에 있어 단순화 할 수 있
는 장점이 있는 것으로 생각된다. 본 실험에 이용된 스티로폼 
비드의 비표면적은 1,034 m2·m˗3로 일반적으로 살수식 여과조
에 사용되는 여과매질의 비표면적(100-1,000 m2·m-3)과 비교
하였을 때 높은 비표면적을 갖는 것으로 나타났다(Crab et al., 
2007). 또한, 일반적인 살수식 여과조의 암모니아 전환속도는 
0.24-0.55 g TAN·m-2bead·day-1로 알려져 있다. 본 실험 결과 
최적의 수리학적 부하량과 C/N비 조건에서 일간 암모니아 전
환속도는 0.4-0.5 g TAN·m-2bead·day-1로 가격, 비표면적, 전환
속도 측면을 고려했을 때 스티로폼 비드의 여과매질로서의 사
용에 대한 가능성을 확인하였다.
시스템 운영적인 측면과 모의사육조 내 TAN과 아질산성 질
소 농도, TAN과 아질산성 질소 전환속도, 유입수 농도당 제거 
가능한 TAN과 아질산성 질소 농도를 고려하였을 때 스티로
폼 비드를 이용한 살수식 여과조의 최적의 수리학적 부하량은 
50.9 m3·m-2·h-1로 판단된다. 본 실험 결과 효율적인 생물학적 
여과조 운영을 위해 C/N비는 낮은 농도로 유지해주는 것이 좋
으며, 유기물 발생 시 빠른 제거를 위한 별도의 장치가 필수적이
라고 생각된다. 또한, 스티로폼 비드를 이용하여 0-3 범위의 C/
N비에 대한 질산화 효율평가 실시 및 상업적인 규모에 적합한 
여과조 면적에 대한 추가적인 연구가 수행된다면 스티로폼 비
드를 이용한 살수식 여과조 사용에 대해 더 많은 정보를 제공할 
수 있을 것이라 생각된다. 
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