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서 론 

산업혁명 이후 온실가스 증가로 인한 기후변화는 지구생

태계를 위협하는 전지구적인 문제로 대두되고 있다. 기후변

화협약 이후 탄소배출권 거래, 탄소세 부과 등과 같은 국제

공동대책 및 다양한 정책이 수립·시행되고 있으며, 관련 분

야의 연구가 활발하게 진행되고 있다. 온실가스의 배출저감

에 대한 필요성 및 요구는 산업시설 뿐 만 아니라, 하폐수 및

폐기물 처리 등 환경 분야까지도 확대되고 있다. 전 지구적

기후변화를 초래하는 온실가스 중의 하나인 아산화질소(N2O)

는 무색의 기체로 대기 중 체류시간이 116년으로 매우 길고

[1], 지구온난화 잠재력이 이산화탄소보다 310배 크다[2]. 또

한, 아산화질소는 성층권 오존층을 파괴하는 물질로[3], 온실

가스 관리 분야 뿐 아니라 오존층 연구 분야에서도 아산화

질소의 배출 및 거동에 관한 정보는 앞으로 점점 더 중요성

이 커질 것으로 전망된다. 1750년 대기 중 아산화질소 농도

는 270 ± 7 ppb로 추정되며, 2011년 대기 중 아산화질소 농

도는 324.2 ppb이었다[2]. 아산화질소 농도가 증가하는 이유

는 화석연료 사용량, 농업 등 인위적인 생물학적 질소 고정

량이 증가하고 있으며, 화학공정에 의한 비료 생산량도 증가

하고 있기 때문이다[2]. 기후변화시나리오 예측에 의하면

2100년 대기 중 아산화질소 농도는 345−435 ppb까지 증가

할 것으로 전망되고 있어[2], 아산화질소 배출량을 저감하기

위한 다각적인 측면의 노력이 필요하다.

아산화질소 생성과 소멸은 질소의 생지화학적 순환과 연

관되어 있는데, 특히 (미)생물에 의한 질산화와 탈질과정에

서 주로 생성되고 소멸되기도 한다[4, 5]. 아산화질소의 자연

적인 발생원은 열대지역의 토양이 주요한 발생원이고, 해양
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및 온대지역 토양 순으로 아산화질소가 많이 배출된다[2]. 아

산화질소의 인위적인 발생원은 농경지에서 가장 많이 배출

되고(70%), 화석연료 연소와 산업공정(10%), 바이오매스 연

소(10%), 대기침적(9%) 및 하폐수 처리공정(3%) 등에서 배

출된다[2].

하폐수 처리공정 유래의 전지구적 아산화질소 배출량은

2010년 기준으로 108 MtCO2 eq로 추정되며, 이는 전지구적

인위적 아산화질소 배출량(6.9 Tg-N/y)의 약 3.4%에 해당된

다[2]. 하폐수 처리과정에서 배출되는 아산화질소량은 정수

공정, 물 수송 및 하폐수 처리 과정 등을 포함한 물 관련 분

야에서 배출되는 아산화질소 배출량의 약 26% 정도 차지하

고 있는 것으로 추정된다[6].

본 논문에서는 생물학적 하폐수 처리과정에서 아산화질소

배출량 및 아산화질소 생성에 미치는 여러 환경인자와 공정

인자의 영향에 대한 최신 연구 동향을 정리하였다. 또한, 하

폐수 처리과정 아산화질소 배출을 감소시키기 위한 공정 개

선 및 생물학적 저감 기술 개발에 관한 동향을 고찰하였다.

본 논문의 종합 고찰 결과는 향후 하폐수 처리과정에서 온

실가스인 아산화질소 배출 저감 기술을 개발하고 아산화질

소를 포함한 환경기초시설 분야의 온실가스 관리 정책을 수

립하는데 활용 가능할 것으로 사료된다.

하폐수 처리 공정에서 주요 아산화질소 생성 기작

하폐수 처리공정에서 질소 제거 공정은 방류수에 의한 수

환경의 부영양화 방지를 위해 매우 중요한 과정이다. 전형적

인 생물학적 질소 처리 과정은 질산화(nitrification) 과정과

탈질(denitrification) 과정으로 구분된다. 질산화 과정에서

독립영양세균인 암모니아 산화균에 의해 암모니움 이온이

아질산염으로 산화되고, 독립영양세균인 아질산염 산화균에

의해 아질산염은 질산염으로 산화된다[4, 7]. 탈질과정은 질

산 → 아질산 → 산화질소 → 아산화질소 → 질소의 순서로

진행되는데, 대부분의 탈질세균은 통성혐기성 세균이다[4, 7]. 

하폐수 처리공정에서 아산화질소가 배출되는 주요 공정은

(1) hydroxylamine (NH2OH) 산화, (2) 질산화균에 의한 탈

질공정(nitrifier denitrification) 및 (3) 종속영양 탈질공정

(heterotrophic denitrification)의 3가지 경로(pathway)로 구분

된다(Fig. 1) [4, 8, 9]. 암모늄 이온은 ammonia monooxygenase

(Amo)에 의해 hydroxylamine으로 산화되고, hydroxylamine

은 hydroxylamine oxidoreductase (Hor)에 의해 아질산염으

로 산화된다. 이 과정에서 hydroxylamine이 아질산염으로

완전 산화되지 않으면 아산화질소가 생성된다(hydroxylamine

oxidation pathway). 암모니아 산화반응은 암모니아 산화세

균(ammonia-oxidizing bacteria, AOB)에 의해 주로 진행되

는데, 최근에는 암모니아 산화 고세균(ammonia-oxidizing

archaea, AOA)이 본 과정에 관여하는 것이 밝혀졌다[10].

AOA는 용존산소 농도가 낮고 고형물의 체류시간이 길면 출

현하는데, 이 고세균은 종속영양 조건에서 암모니아를 산화

하며, AOB에 비해 암모니아 산화속도가 100−1000배 느리

다[11]. 유기물 부하량이 높은 조건(COD/N > 10)에서도

AOB보다 AOA가 우점종이 된다는 연구도 보고된 바 있다

[12]. 질산화 과정에서 아산화질소 배출량에 대한 AOB와

AOA의 기여도가 어느 정도인지 명확하지 않으므로, 향후 이

를 규명할 필요가 있다. 한편, 질산화과정에서의 중간생성물

인 hydroxylamine과 아질산의 화학적인 반응에 의해 아산

화질소가 생성될 수 있는데, 하폐수 처리 과정에서 화학적으

로 생성된 아산화질소의 양은 무시 가능할 정도로 소량이다

[13].

Fig. 1. Major pathways for biological N2O generation during wastewater treatment. 
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아질산염은 nitrite reductase (Nir)와 nitric oxide reductase

(Nor)에 의해 아산화질소로 전환된다(nitrifier denitrification

pathway). 하폐수의 질소 제거 공정에서 nitrifier denitri-

fication 과정은 그리 중요한 생물학적 공정은 아니나, 아산

화질소 생성 경로로는 매우 중요한 공정이다[4, 9]. 

아산화질소는 종속영양 탈질공정의 주요 중간대사산물이

다[4, 9]. 탈질공정의 첫 번째 단계는 질산염은 periplasmic

nitrate reductase (Nap)와 membrane-bound nitrate

reductase (Nar)에 의해 아질산염으로 환원되는 과정이다.

그 다음 아질산염은 nitrite reductase (Nir)와 nitric oxide

reductase (Nor)에 의해 아산화질소로 전환된다(heterotrophic

denitrification pathway). 

하폐수 처리 공정에서 아산화질소 배출량

하폐수 처리과정에서 아산화질소의 배출량에 관해 실험실

규모, 파일럿 규모 및 실 규모 하폐수 처리공정을 대상으로

다양한 연구가 수행되었고, 이들 연구 결과로부터 도출된 아

산화질소 배출량 정보가 총설 논문으로 소개되었다[4, 7]. 본

논문에서는 이들 총설 논문 결과를 종합하여, 질소 부하량에

대한 아산화질소 배출량을 실험실, 파일럿 및 실 규모 하폐

수 처리공정에서 측정한 결과를 Fig. 2에 정리하였다[4, 7]. 

실험실 규모 하폐수 처리 공정에 관한 기존 연구 결과에

따르면, 질소 부하량의 0−95%가 아산화질소로 배출되었고,

아산화질소 평균 배출량은 질소 부하량의 7.5%, 중간값은

0.7%이었다. 실험실 규모 반응기에서 인공폐수를 호기-무산

소 연속회분식반응조(Sequencing Batch Reactor, SBR)에서

처리한 결과, 운전 초기에는 질소 부하량의 95%가 아산화질

소로 배출되었으나, 시간이 경과함에 따라 아산화질소 배출

량이 질소 부하량의 5% 수준으로 감소하였다[14]. 질산화와

탈질 활성슬러지 반응조에 실폐수를 연속적으로 처리한 결

과, 아산화질소 배출량은 질소 부하량은 0.2−4.5%이었는데,

메탄올을 첨가하여 COD/N 비율을 높이면 아산화질소 배출

량이 감소하였다[15]. 고농도 폐수를 호기-무산소 SBR 활성

슬러지 반응조에서 연속적으로 처리한 결과, 아산화질소 배

출량은 질소 부하량의 0.5−20%이었는데, COD/N 비율이 감

소할수록 아산화질소 배출량은 증가하였다[16]. 인공폐수를

혐기-무산소 활성슬러지 반응조에서 연속적으로 처리한 결

과, 질소 부하량의 90%가 아산화질소로 배출되었는데, 이렇

게 많은 아산화질소가 배출되는 이유는 아질산염이 고농도

로 축적되었기 때문이었다[17].

Lemaire 등은 호기-무산소 SBR 활성슬러지 반응조에서

인공폐수를 처리한 결과, 질소 부하량의 50% 이상이 아산화

질소로 배출되었다고 보고하였다[18]. 무산소-호기 활성슬러

지 반응조에서 인공폐수를 처리한 결과, 아산화질소 배출량

은 질소부하량의 1.3−2.3%이었다[19]. 탈질용 유동층 반응

기(denitrifying fluidized bed bioreactor)에서 인공폐수를

처리한 실험에서, 생물막의 두께가 680 µm인 경우 아산화

질소 배출량의 질소 부하량의 0.53%이었으나, 생물막의 두

께가 230 µm인 경우에는 아산화질소 배출량이 1.57%로 증

가하였다[20]. 이는 생물막이 두꺼울수록 탈질세균수가 많아

지고 아산화질소의 확산이 제한되기 때문으로 추정되었다.

Alcántara 등은 조류(Chlorella vulgaris)를 접종한 실험실

규모 반응조를 이용하여 생활하수를 처리한 결과, 질소 제거

효율은 80%이었고 질소 부하량의 0.005%가 아산화질소로

배출되었다[21]. 

파일롯 규모 하폐수 처리 공정 연구에서는 질소 부하량의

0.027−3.6%가 아산화질소로 배출되었고, 평균값은 1.34%,

중간값은 0.87%이었다(Fig. 2). Gabarro 등은 파일럿 규모

SBR에서 매립지 침출수를 처리하는 과정에서 질소 부하량

의 3.6%가 아산화질소로 배출되었다고 보고하였다[22]. 호

기-무산소 SBR에서 혐기성 소화폐수를 처리한 결과, 용존산

소 1.5 mg/l인 조건에서 아세테이트를 탄소원으로 공급하면

질소 부하량의 0.24%가 아산화질소로 배출되었다[23]. 동일

한 반응기를 이용하여 용존산소 0.95 mg/l, 탄소원으로 발효

슬러지액을 공급하면 아산화질소 배출량이 질소 부하량의

1.49%로 증가하였다[23]. 

실 규모 하폐수 처리공정을 대상으로 조사한 아산화질소

배출량은 질소 부하량의 0−14.6%로, 평균값 1.95%이고 중

간값은 0.20%이었다(Fig. 2). Czepiel 등은 활성슬러지 공법

으로 하수를 처리하는 처리장에서 15주 동안 매주 1회 아산
Fig. 2. N2O emission (% of N-load) in lab-, pilot- and full-scale
wastewater treatment processes.
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화질소 배출농도를 측정한 결과, 질소 부하량의 0.035%가 아

산화질소로 배출되는 것으로 보고하였다[24]. Wicht와 Beier

는 활성슬러지 공법을 적용하고 있는 하폐수 처리장 25개소

에서 아산화질소 배출량을 조사한 결과, 질소 부하량의 0−

14.6% (평균 0.6%) 범위로 아산화질소가 배출되는 것으로 보

고하였다[25]. Ahn 등은 미국 하폐수 처리장 12개소에서 공

정 종류별로 아산화질소 배출량을 정량적으로 분석한 결과,

질소 부하량의 0.01−1.8%가 아산화질소로 배출되었다[26].

그 외 활성슬러지법을 활용하는 하폐수 처리장의 아산화질

소 배출량은 질소 부하량의 0.001−0.8%이었다[27−30]. 영국

Midlands 하수처리장(처리 대상 인구: 210,000명)의 질산

화 공정에서 배출되는 아산화질소 농도를 8주일 동안 실측

한 결과, 유입 질소 부하량의 0.036%(유입 암모니아성 질소

부하량의 0.04%에 해당)가 아산화질소로 배출되었다[31].

이 하수처리장의 연간 아산화질소 배출량은 34,000 CO2

equivalents/y로, 이 값은 이 하수처리장의 연간 온실가스 배

출량의 13% 정도로 추정되었다[31]. 실 규모 SBR 공정에서

배출되는 아산화질소양의 질소 부하량의 2.7−6.8%이었다

[32, 33]. 질산화공정에서 배출되는 아산화질소 배출량은 질

소 부하량의 2−4% 수준이었다[34, 35].

하폐수 처리 공정별로 아산화질소 배출량에 대한 조사 결

과는 그리 많지 않으나, Czepiel 등은 질산화와 탈질공정이

포함된 활성슬러지공정에서 90% 이상 배출되고, 스크린과 슬

러지 저장탱크에서 각각 5%씩 아산화질소가 배출된다고 보

고하였다[24]. Tallec 등은 하폐수 처리 공정별 아산화질소 배

출을 조사한 결과, 배출된 아산화질소의 58−83%가 nitrifier

denitrification에 의해, 42−17%가 종속영양 denitrification에

의해 배출되는 것으로 추정하였으나, 정확한 배출 기작과 배

출량에 대한 정보가 부족하다[36]. 

한편, 실험실 규모 연구를 통해 하폐수 처리과정에서 제거

된 질소량 대비 아산화질소 배출량 정보가 보고되고 있다[4].

현재까지 축적된 주요 결과를 Fig. 3에 도시하였는데[37−41],

질소 제거량의 0.14−50.7%가 아산화질소로 배출되었다(평

균값 13.0%, 중간값 6.1%). SBR 공정에서 질소 제거량 대비

아산화질소 배출량에 영향을 미치는 암모니움 이온과 아질

산염 농도 영향을 조사하였다[40]. 암모니움 이온과 아질산

염 농도가 높을수록 아산화질소 배출량은 증가하였다. 또한,

용존산소 농도 제한이 높은 조건에서 질소 제거량의 2.5%가

아산화질소로 배출되었으나, 용존산소 농도 제한이 낮은 조

건에서는 질소 제거량의 0.14−1.06%만이 아산화질소로 배

출되어, 용존산소 농도가 주요 인자임을 보고하였다. Chen

등은 혐기-무산소 SBR 공정에서 질소 제거량의 6.9%가 아

산화질소로 배출되었는데, 이 공정에서 종속영양 탈질세균

의 활성을 극대화하기 위해 혐기조건을 없이 무산소 조건으

로 SBR을 운전하면 아산화질소 배출량은 질소 제거량의

4.0%로 감소하였다[41].

우리나라의 경우, 도시로의 인구 증가 및 생활수준의 향상

등의 영향으로 하폐수 발생량과 오염 부하량이 증가하고 있

으나, 생물학적 영양염류인 질소와 인의 과도한 유입으로 인

해 부영양 현상이 초래되고 있다. 이에 많은 하폐수 처리장

은 질소와 인을 제거할 수 있는 고도처리공법이 도입되어 있

다. 환경부의 공공하수처리시설 운영관리실태 분석 보고서

에 따르면, 12년말 기준 전국 500 m3/일 이상 공공하수처리

시설 증 고도처리공법이 도입되어 운영되고 있는 시설은 486

개소에 이르고 있다. 고도처리공법 중 가장 많이 적용되고

있는 공법은 SBR 공법(182개소, 37.5%)과 A2O (Anaerobic/

Anoxic/Oxic) 공법(123개소, 25.3%)이 가장 많이 차지하고 있

으며, 그 외 담체, 미생물, 막공법 등이 도입되어 있다.

고도처리공법 확대 도입으로 수질은 많이 개선되었으나,

하폐수 1톤당 처리단가와 에너지 사용량이 증가하고 있으며,

특히 하폐수 처리과정에서 온실가스인 메탄과 아산화질소

배출량이 많아져 지구온난화에 대한 하폐수 처리공정의 기

여도가 증대되고 있다. 따라서, 하폐수 처리공정에서 수처리

효율을 높여 수질 개선뿐 아니라, 온실가스 배출량 저감도

고려해야 한다. 한국환경관리공단에서는 하폐수 분야의 아

산화질소 배출계수를 0.94−41.44 g N2O/kg-TN으로 추정하

고 있다. Yang 등은 하수 처리 공정별 아산화질소 배출계수

를 산정한 결과, 5-stage (혐기조 - 1차 무산소조 - 1차 호기

조 - 1차 무산소조 - 1차 호기조) 공정은 0.94 g-N2O/kg-TN

으로 가장 낮았으며, 활성슬러지공정이 2.65 g-N2O/kg-TN,

Denipho 공정이 9.30 g-N2O/kg-TN, SBR 공정이 26.73 g-

N2O/kg-TN으로 가장 높았다[42]. 향후 추가적인 연구를 통

해 국내 하폐수 처리공정에서 아산화질소 배출량과 생성과

소멸 기작에 대한 정성적 정량적 정보가 축적될 필요가 있

다. 이렇게 축적된 정보는 국내 하폐수 처리 공정에서 아산

화질소 배출을 최소화할 수 있는 설계 기준과 운전조건을 확
Fig. 3. N2O emission (% of N-removed) in lab-scale wastewa-
ter treatment processes.
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립하는데 유용하게 활용 가능하다. 

하폐수 처리 공정에서 아산화질소 배출에 영향을
미치는 주요 인자

폐기물 하폐수 처리 과정에서 아산화질소 배출량의 편차

가 크고 그 기작에 대해 미해결 문제가 많은 이유는 아산화

질소 생성이 운전 조건과 환경 조건에 따라 크게 영향을 받

기 때문이다. 하폐수 처리 과정에서 질소 제거에 중요한 공

정인 질산화공정과 탈질공정에서 아산화질소 배출량에 영향

을 미치는 주요인자는 탄소원 종류, 용존산소 농도, 아질산

염농도, COD/N 및 기타 인자로 나눌 수 있다(Table 1). 질산

화 공정과 탈질공정에 이들 주요인자가 아산화질소 배출량

에 미치는 영향을 구체적으로 살펴보면 다음과 같다.

탄소원 종류

호기-무산소 SBR 활성슬러지 반응조에 메탄올과 같은 C1

화합물을 탄소원으로 공급하면 활성슬러지의 미생물 다양성

이 낮아져 아산화질소 배출량이 질소 부하량의 50% 이상 이

었다[18]. 무산소-호기 활성슬러지 반응조에서 인공폐수를 처

리하면서 아산화질소 배출량에 영향을 미치는 탄소원 종류

의 영향을 조사한 결과, 메탄올을 탄소원으로 공급하면 질소

부하량의 2.3%가 아산화질소로 배출되었으나, 아세테이트를

공급하면 아산화질소 배출량이 1.3%로 감소하였다[19]. Zhu

와 Chen은 탄소원으로 아세트산과 슬러지 발효액을 각각 공

급한 SBR의 아산화질소 배출량을 비교하였다[37]. 그 결과,

아세트산을 공급한 조건보다(질소 제거량의 50.7%가 아산화

질소로 배출), 슬러지 발효액을 공급한 조건에서 아산화질소

배출량이 감소하였다(질소 제거량의 12.1%가 아산화질소로

배출). 이러한 결과는 슬러지 발효액에 의해 아산화질소를

질소로 환원시키는 세균의 수가 증가했기 때문으로 보고하

였다. Hu 등은 무산소-호기 SBR 반응조에서 인공폐수를 처

리하면서 탄소원의 종류(sodium acetate, glucose, 수용성

starch)에 따라 질소 처리효율과 아산화질소의 배출량의 차

이를 비교하였다[38]. Sodium acetate를 탄소원으로 공급한

경우 질소 처리효율은 가장 좋았으나, 아산화질소 배출량은

질소 제거량의 8.8%로 가장 높았다. 탄소원으로 수용성

starch를 공급한 조건에서는 질소 제거량의 2.8%가, glucose

를 공급한 조건에서는 5.3%가 아산화질소로 배출되었다. 한

편, Zhang 등은 탄소원으로 아세트산을 공급하면 질소 제거

량의 41%가 아산화질소로 배출되었는데, 이를 mannitol로

변경하면 아산화질소 배출량이 질소 제거량의 21%로 감소

한다고 보고하였다[39].

용존산소 농도

질산화 공정에서 용존산소 농도는 아산화질소 배출을 제

어하는 매우 중요한 인자로, 용존산소 농도가 낮으면 아산화

질소 배출량이 증가하였다[36, 43]. 용존산소 농도가 낮으면

암모니아 산화세균은 최종전자수용체로 산소 대신 아질산염

을 이용하는데, 이를 통해 산소 소비량을 줄여 암모니움 이

온을 hydroxylamine으로 산화하는데 필요한 산소로 이용한

다[43]. 또한, 용존산소 농도가 낮으면 질산화 반응조 내부에

서 국부적으로 산소 부족 현상을 일으켜 결과적으로 아산화

질소 배출량이 증가할 수 있다. 용존산소 농도가 1 mg/l 이

하인 경우 질소 부하량의 약 10%가 아산화질소로 배출되었

다[44]. Pijuan 등은 파일럿 규모의 에어리프트 반응기를 이

용하여 질산화 과정에서 아산화질소 배출량에 미치는 용존

산소 농도를 조사하였다[45]. 그 결과, 용존산소 농도가 1.1−

4.5 mg/l인 조건에서는 산화된 질소량의 2.2−6.1%가 아산화

질소로 배출되었으나, 용존산소 농도를 4.5−7.5 mg/l로 증가

Table 1. Main N2O emission factors in wastewater treatment processes.

Process Factor Operation condition
Nitrification Low DO (dissolved oxygen) concentration Insufficient aeration

High orgainc loading
High nitrite concentration Insufficient aeration

Low SRT (solid retention time)
Existence of toxic compounds
Low temperature
High ammonium concentration

Denitrification High DO concentration Over aeration in nitrifying process
High nitrite concentration Carbon source limitation

Nitrite transfer from nitrifying process
Low COD/N ratio Influent property

Too efficient pre-sedimentation
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시키면 아산화질소 배출량이 2.2% 수준으로 감소하였다[45].

한편, 용존산소를 공급하기 위해 포기시 공기유량을 너무 높

이면 용존상태로 존재하는 아산화질소가 기상으로 배출되는

에어스트리핑 현상이 생길 수 있으므로[34], 용존산소가 부

족하지 않을 정도로 공기유량을 최소화하는 것이 중요하다. 

탈질 공정에서는 용존산소는 탈질 효소의 합성과 활성을

저해하는데, 특히 아산화질소 환원효소는 다른 효소에 비해

산소에 더욱 더 민감하기 때문에 탈질 반응조의 용존산소 농

도가 높으면 아산화질소 배출량이 증가하였다[7, 46]. 질산화

반응조에 포기를 지나치게 많이 하면 다음 공정인 탈질 반

응조에 용존산소 농도가 높아져 아산화질소 배출이 증가할

수 있다.

그런데, 지금까지 실 규모 질산화공정에서 용존산소와 아

산화질소 배출량과의 상관성 연구는 단기간 측정한 결과가

대부분이므로[34, 43, 45, 47−49], 향후 장기간에 걸친 연구

를 통해 용존산소 농도가 아산화질소 배출에 미치는 영향을

보다 명확하게 파악할 필요가 있다.

아질산염 농도

많은 연구자들이 질산화와 탈질공정에서 아질산 농도가 높

으면 아산화질소의 배출이 증가한다고 보고하고 있다[4, 7].

특히 탈질공정에서 아질산 농도가 높아지면 탈질속도가 감

소하면서 산화질소와 아산화질소 배출량이 증가하였다[7].

질산화 공정에서 아질산염 농도가 증가하는 원인은 포기가

불충분하여 용존산소가 부족하거나, 고형물체류시간이 너무

짧거나, 아질산염을 질산염으로 산화시키는 아질산염 산화

세균의 활성에 영향을 미치는 독성물질이 존재하거나, 온도

가 낮거나 유입수의 높은 암모니움 이온 농도 등이다. 한편,

탈질 공정에서 아질산염의 농도가 높아지는 것은 탈질에 필

요한 탄소원이 부족하거나 질산화 반응조으로부터 탈질 반

응조로 유입되는 유입수의 아질산염의 농도가 높은 것이 원

인으로 고려되고 있다. 한편, 아산화질소 배출에 영향을 미

치는 아질산의 영향은 용존산소 농도에 따라 상이하게 나타

나는데, 아질산 농도가 10 mg/l 증가하면 용존산소 농도에

따라 아산화질소 배출량이 4배에서 8배까지 증가하였다[36]. 

COD/N 비
탈질 반응조에서는 유기물을 탄소원으로 이용하는 종속영

양 탈질 세균에 의해 질산염이 질소로 환원된다. 따라서, 이

러한 종속영양 탈질 세균이 이용할 수 있는 탄소원이 부족

하게 되면 아산화질소 배출량이 증가하였다[4, 7]. Hanaki 등

은 아산화질소 배출에 영향을 미치는 COD/N 비율(1.5−4.5)

의 영향을 조사한 결과, COD/N 비율이 작아질수록 아산화

질소 배출량이 증가하였다[50]. COD/N 비율이 3.5보다 작

으면 질소부하량의 32−64%가 아산화질소로 배출되었다는

결과와[51], COD/N 비율이 10을 초과하게 되면 반대로 아

산화질소 배출량이 증가하였다는 결과가 보고되고 있다[12].

기타 인자

용존산소 농도, 아질산염 농도 COD/N 비가 하폐수 처리

과정에서 아산화질소 배출량에 미치는 주요 인자이지만, 이

외에 pH도 아산화질소 배출량에 영향을 미친다. 질산화 반

응조의 pH가 8.5 이상이면 아산화질소의 배출량이 증가하

고, 탈질 반응조의 pH가 6.8보다 낮으면 아산화질소가 검출

되었다[52]. 또한, 탈질 반응조의 pH가 8.5에서 6.5로 떨어

지게 되면 아산화질소가 검출되기 시작하였다[50]. 그런데

일반적으로 하폐수 처리 반응조의 pH는 7−8 사이이므로, 하

폐수 처리 공정에서 아산화질소의 배출에 미치는 pH의 영

향은 매우 적을 것으로 보고되고 있다.

하폐수 처리공정에서 아산화질소 배출에 영향을 미치는 간

접적 인자로는 포기 강도, 유기물 부하량, 고형물 체류시간,

독성물질 농도, 온도, 암모늄 농도, 염도, 폐수성상 등이 있

다[7]. 포기 강도가 높으면 용존상태의 아산화질소가 가스상

아산화질소로 스트립핑 될 수 있다. 또한, 고형물 체류시간

이 짧을수록, 염농도가 높을수록, 암모늄 농도가 높을수록, 온

도가 낮을수록, 황화물과 같은 독성물질의 농도가 높을수록

아산화질소 배출량이 증가하는 것으로 보고되고 있다. 향후

아산화질소 배출에 미치는 이러한 간접적 인자들의 영향을

보다 자세하고 정량적으로 해석하고, 인자와 인자 사이의 상

호관련성에 대한 평가에 대한 연구들이 수행될 필요가 있다.

하폐수 처리 공정에서 아산화질소 배출 저감 방법

하폐수 처리 과정에서 아산화질소 배출을 최소화하기 위

해서는 온도, pH, 염농도, 용존산소 농도, 아질산염 농도,

COD/N 비율 등 환경인자와 운전인자를 관리하고 최적화하

는 것이 중요하다[4, 53−55]. 그런데 Leix 등은 실험적 디자

인 모델링을 통해 질소 제거와 아산화질소 배출에 영향을 미

치는 pH, 부하 및 포기 조건의 영향을 시뮬레이션한 결과,

질소 제거능과 이산화질소 배출은 약한 양의 상관관계를 가

지므로, 질소 제거효율을 극대화하면서 아산화질소 배출을

최소화할 수 있는 최적 조건은 찾을 수가 없었다[55]. 

최근에는 하폐수 처리과정에서 환경 및 운전인자 조건에

따라 아산화질소 생성과 소멸 기작에 관여하는 유전자 거동

을 정량적 및 정성적으로 모니터링하여, 하폐수 처리과정에

서 아산화질소를 포함한 질소화합물 거동을 미생물학적으로

해석을 통해 얻은 정보로부터 아산화질소 배출 저감 전략을

도출하고자 하는 노력이 진행되고 있다. 질소화합물 거동, 아

산화질소 생성과 소멸에 관여하는 유전자 및 이들 유전자를

검출하기 위해 사용되는 primer 종류를 Table 2에 정리하였
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다[56−69].

Castellano-Hinojosa 등은 스페인을 실규모 하수처리장 4

곳을 대상으로 암모니아 산화세균, 암모니아 산화고세균 및

아산화질소 환원 탈질세균의 바이오매스를 qPCR 방법에 의

해 정량적으로 분석한 후, 아산화질소 배출량과의 상관성을

조사하였다[70]. 그 결과, 아산화질소 배출량은 암모니아 산

Table 2. Reported primers targeting nitrify- and denitrify-genes.

Target gene Related enzyme Primer name Nucleotide sequence (5’ → 3’) Reference

amoA
(b-AOB)

ammonia monooxygenase in 
bacteria

amoA-1F
amoA-2R

GGGGTTTCTACTGGTGGT
CCCCTCKGSAAAGCCTTCTTC

[56]

amoA
(a-AOA)

ammonia monooxygenase in 
archaea

Arch-amoAF
Arch-amoAR

STAATGGTCTGGCTTAGACG
GCGGCCATCCATCTGTATGT

[57]

Crenamo A23F
Crenamo A616R

ATGGTCTGGCTWAGACG
GCCATCCATCTGTATGTCCA

[58]

hao Hydoxylamine oxidoreductase haoF1
haoR3
haoF4
haoR2

TGCGTGGARTGYCAC
AGRTARGAKYSGGCAAA
AAYCTKCGCTCRATGGG
GGTTGGTYTTCTGKCCGG

[59] 

narG subunit G of membrane 
bound nitrate reductase

narG-F
narG-R

TCGCCSATYCCGGCSATGTC
GAGTTGTACCAGTCRGCSGAYTCSG

[60]

narG1960m2f
narG2050m2r

TA(CT)GT(GC)GGGCAGGA(AG)AAA 
CGTAGAAGAAGCTGGTGCTGTT

[61]

napA subunit A of
periplasmic nitrate reductase

V17m
napA4r

TGGACVATGGGYTTYAAYC
ACYTCRCGHGCVGTRCCRCA

[60] 

nxrA Nitrite oxidoreductase alpha 
subunit

norB1Fq
norB1Rq

ACACAAATCACTGCCGCCCA 
TGCAGTACACCGGCAAAGGT

[62]

nirK copper-type nitrite reductase nirK1F
nirK5R

GGMATGGTKCCSTGGCA
GCCTCGATCAGRTTRTGG

[63]

nirK876
nirK1040

ATYGGCGGVAYGGCGA
GCCTCGATCAGRTTRTGGTT

[64]

nirKFlaCu
nirKR3Cu

ATCATGGT(C/G)CTGCCGCG
GCCTCGATCAG(A/G)TTGTGGTT

[61]

nirS cytochrome cd1 nitrite
 reductase

nirS1F
nirS6R

CCTAYTGGCCGCCRCART
CGTTGAACTTRCCGGT

[63]

nircd3aF
nirR3cd

GTSAACGTSAAGGARACSGG
GASTTCGGRTGSGTCTTGA

[61]

norB subunit B of nitric oxide 
reductase

cnorB-2F
cnorB-6R

GACAAGNNNTACTGGTGGT
GAANCCCCANACNCCNGC

[65]

cnorB cytochrome c nitric oxide 
reductase

cnorBF
cnorBR

GACAAGNNNTACTGGTGGT
GAANCCCCANACNCCNGC

[66]

cnorB Z1F
cnorB Z1R

CGTCGGTCAGATCCTCTTCG
GCGATGATCACGTAGAGCCA

[67]

qnorB quinol nitric oxide reductase qnorBF
qnorBR

GGNCAYCARGGNTAYGA
ACCCANAGRTGNACNACCCACCA

[66]

nosZ subunit Z of nitrous oxide 
reductase

nosZ2F
nosZ2R

CGCRACGGCAASAAGGTSMSSGT 
CAKRTGCAKSGCRTGGCAGAA

[68]

nosZF
nosZR

CGCTGTTCITCGACAGYCAG
ATGTGCAKIGCRTGGCAGAA

[69]

nosLb
nosRb 

CCCGCTGCACACC(A/G)CCTTCGA
CGTCGCC(C/G)GAGATGTCGATCA

[61]
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화고세균(r = −0.90) 및 아산화질소 환원 탈질세균(r = −0.64)

과는 음의 상관관계를 보였으나, 암모니아 산화세균의 바이

오매스로 양의 상관관계(r = 0.91)를 보였다. 이러한 결과로

부터 실규모 하수처리장에서는 질산화세균에 의한 탈질반응

에 의해 아산화질소가 많이 생성되므로, 이 반응을 억제시키

기 위해 아산화질소의 축적 및 무산화조건에서 용존산소농

도가 과잉으로 되지 않도록 운전전략을 도입하는 것이 중요

하다는 것을 알 수 있었다.

Zheng 등은 폐수 처리용 파일롯 규모의 산화지에서 아질

산염 축적을 최소화하는 조건으로 운전한 결과, 질소 부하량

의 0.027% 수준으로 아산화질소의 배출량을 최소화할 수 있

었다[71]. 16S rRNA gene 염기서열 분석을 통해 미생물 군

집을 분석한 결과, Nitrospirae 등과 같은 아질산염 산화세

균과, Rhodocyclales 및 Burkholderiales 등과 같은 탈질세

균이 높은 우점율을 보였다. 이러한 결과는 아질산염 산화세

균이 성장하기 유리한 조건 형성을 통해 질산화과정에서 아

질산염 축적을 최소화할 수 있었고, 탈질세균을 활성화시켜

아산화질소 배출량을 최소하면서 탈질반응이 진행됨을 시사

하였다[71].

Song 등은 실규모 plug-flow 활성슬러지 반응조에서 아산

화질소 배출량에 영향을 미치는 폐수의 수리학적 체류시간

(HRT)의 영향을 조사하여 HRT가 약 4시간이 조건보다 5시

간인 조건에서 아산화질소 배출량이 적음을 보고하였다[72].

각 조건별 아산화질소 환원세균을 분석한 결과, HRT가 짧은

조건에서는 Mesorhizobium 만이 검출되었는데, HRT가 긴 조

건에서는 Rhodobacter, Oligotropha 및 Shinella 등과 같은

다양한 종류의 아산화질소 환원세균이 검출되었다. 일반적으

로 종다양성이 증가하면 환경변화 등의 변화에 대해 저항성

과 탄력성이 증가하여 생물공정의 성능이 안정적으로 유지되

는 것으로 알려져 있다[73]. HRT를 길게 하면 아산화질소 환

원에 관여하는 세균 종류의 다양성이 높아져서 아산화질소가

질소로 환원되는 효율이 안정적으로 유지되었기 때문에, 아

산화질소 배출량을 감소시킬 수 있는 것으로 해석된다. 

적극적으로 아산화질소 배출을 저감 할 수 있는 방법 중

의 하나는 아산화질소를 질소로 환원시키는 주요 효소인 아

산화질소 환원효소(nitrous oxide reductase)를 가지고 있는

미생물의 바이오매스를 증가시키거나 효소 활성을 높이는

방법이 있다[74, 75]. 아산화질소 환원효소는 탈질반응의 마

지막 단계에서 식 (1)의 반응으로 아산화질소를 질소가스로

전환시키며[76], nosZ 유전자를 가진 nitrous oxide reductase

[77]와 cnosZ 유전자를 가진 cytochrome c nitrous oxide

reductase [78]가 보고되고 있다.

N2O + 2H+ + 2e− → N2 + H2O (ΔGo = −339.5 kJ/mol) 

(1)

SBR 반응조에서 혐기성 조건을 없애고 호기-무산소-호기

-무산소-호기-침전 순서로 운전한 후 무가동 시간(idle phase)

을 증가시키는 운전 방식을 통해 질소와 인의 제거효율을 그

대로 유지하면서 아산화질소 배출량을 42%까지 감소시킬 수

있었다[41]. 기존의 공정에 비해, 혐기성 조건을 없앤 이 공

정에서 아산화질소를 질소로 환원하는 유전자인 nosZ 유전

자의 양이 약 4배 정도 증가되었음을 정량 PCR (quantitative

PCR, qPCR) 분석을 통해 확인할 수 있었다. 즉, 이러한 SBR

운전 조건 변경을 통해, 아산화질소 환원세균의 바이오매스

를 증가시켜 아산화질소 배출량을 저감시킬 수 있다는 것을

알 수 있었다[41]. 

스페인의 하수처리장에서 채취한 고도처리용 활성슬러지

를 대상으로, 아산화질소 환원반응에 미치는 산소 농도의 영

향을 조사한 결과, 산소농도 2%까지 아산화질소가 질소로

환원되는 반응이 저해를 받지 않았고, 산소 농도가 2%인 조

건에서 Dokdonella sp.가 우점종으로 검출되었다[79]. 이 결

과는 이러한 균주를 활용한다면 산소가 저농도가 포함한 조

건에서도 효율적으로 아산화질소를 질소로 제거 가능한 공

정 설계가 가능함을 시사한다. 

Zheng 등은 매립지 침출수 처리용 생물여과장치에서 아

산화질소를 환원할 수 있는 Pseudomonas stutzeri PCN-1을

분리하였다[67]. 이 균주는 호기성 탈질세균으로 이산화질소

환원에 관여하는 nirS (cytochrome cd1 nitrite reductase),

cnorB (NO reductase) 및 nosZ (N2O reductase) 유전자를

이용하여 아산화질소를 환원시킬 수 있는 것으로 확인되었

다. 기존 활성슬러지에 Pseudomonas stutzeri PCN-1을 접

종한다면 질소 처리 공정에서 아산화질소 배출량을 저감 가

능할 것이다.

링 모양의 polyethylene 담체를 사용한 고정상 탈질 생물

반응기와 폐수처리반응기를 연계하여 운전하는 바이오스크

러버(bioscrubber)을 이용하여 폐수처리와 동시에 아산화질

소를 동시에 저감할 수 있는 기술이 Frutos 등에 의해 제안

되었다[80]. 이 방법은 아산화질소가 포함된 폐가스를 고정상

탈질 생물반응기에 공급하여 아산화질소를 질소로 환원시켜

처리하고, 용존 아산화질소는 폐수처리 반응기에서 유기물 분

해과 함께 탈질시켜 처리하고, 이 폐수처리 반응기에서 처리

된 폐수를 다시 고정상 생물반응기로 순환시켜 처리하는 것

이다. 고정상 생물반응기에서 가스체류시간이 3분인 경우에

는 아산화질소 제거효율이 36%이었으나, 가스체류시간을

40분으로 증가시키면 아산화질소 제거효율이 92%로 향상되

었다. DGGE (Denaturing Gradient Gel Electrophoresis)

방법에 의해 고정상 생물반응기의 세균군집을 조사한 결과,

종다양성 지수가 초기 1.5에서 3.5로 증가하였고, 아산화질

소를 질소로 환원할 수 있는 다양한 종류의 탈질세균이 우

점화되어 있음이 확인되었다.



N2O Mitigation in Wastewater Treatment  189 

September 2018 | Vol. 46 | No. 3

종래의 혐기성 종속영양 탈질반응 대신 혐기성 독립영양

탈질(Anammox) 공법을 활용하여 아산화질소 배출량을 저

감시킬 수 있다[81]. 또한, 최근에는 탈질공정에서 산소가 생

성되는 산소 발생 탈질반응(oxygenic denitrification)이 새로

운 질소처리공정으로 제안되고 있다[82, 83]. 산소 발생 탈질

반응는 메탄을 비롯하여 알칸화합물을 전자공여체로 이용되

고, 질산염 혹은 아질산염이 전자수용체로 이용되기 때문에

아산화질소를 거의 배출하고 않으므로(Fig. 4), 아산화질소

배출을 최소화하면서 폐수를 고도처리할 수 있는 유망한 기

술로 주목되고 있다[83]. 산소 발생 탈질반응을 할 수 있는

미생물은 3종이 보고되고 있다. Methylomirabilis로 추정되

고 있는 균주는 메탄과 아질산염을 각각 전자공여체와 전자

수용체로 이용한다[82, 84]. Gammaproteobacterium에 속하

는 HdN1 균주는 C6−C30 alkane 화합물을 전자공여체로 이

용하고, 질산염, 아질산염 및 산소를 전자수용체로 이용한다

[85, 86]. Dechloromonas aromatica RCB 균주는 benzene

을 전자공여체로, 질산염, 염소산염 및 산소를 전자수용체로

이용하는 것으로 보고되고 있다[87, 88].

결 론 

기후변화 제 21 차 파리 기후변화협약 당사국총회(COP21)

에서 신기후변화체제인 파리협정(Paris agreement)이 채택

되었다. 파리협정에 참여한 195개국의 온실가스 배출량이 전

세계 배출량의 약 90%에 이르는 점에서 신기후변화체제는

기존의 코토의정서보다 진일보한 체제로 평가를 받고 있다.

파리협정은 각 국가가 국가별 기여방안을 스스로 정하여 매

5년마다 상향된 감축 목표를 제출하도록 하고, 국가 온실가

스 인벤토리, 감축목표 달성 경과 등을 의무적으로 보고하도

록 규정하고 있으며, 5년 단위로 파리협정 이행 전반에 대한

국제사회 공동 차원의 종합적인 이행점검(global stocktaking)

을 통해 신기후체제의 지속적인 발전 및 투명성을 제고할 계

획이다. 따라서, 전지구적으로 이산화탄소 뿐 아니라 아산화

질소와 같은 Non-CO2 온실가스 배출 저감이 매우 중요하게

되었다. 

또한, 안전하고 쾌적한 삶의 질에 대한 요구와 깨끗하고

건강한 수환경 보호 및 유지의 필요성이 높아짐에 따라 부

영양화를 초래하는 질소와 인을 제거한 공공수역에 방류하

는 고도처리시설 도입의 필요성이 확대되고 있다. 웰빙을 위

한 환경권, 수환경과 수질 관련 법류 및 기준의 강화, 온실

가스 배출권 할당 및 거래에 대한 법률 시행 등 법/제도적 이

슈 및 정책 변화 등으로 인해, 하폐수 처리 분야에서 온실가

스 배출을 최소화하면서 영양염류를 효율적으로 처리할 수

있는 기후변화대응 고도처리기술 개발에 대한 경쟁이 전세

계적으로 시작되었다. 이와같이 온실가스 배출 저감형 하폐

수 처리기술에 대한 수요가 급증하고 있어 관련 기술은 신

흥 환경산업으로 성장할 것으로 전망되고 있다. 

따라서, 하폐수 고도처리 중 질산화와 탈질 과정에서 아산

화질소 생성 기작을 파악하기 위해 운전인자와 환경조건이

아산화질소 생성에 미치는 영향에 대한 보다 정량적이고 체

계적인 연구가 필요하다. 예를 들면, COD 제한 조건에서 탈

질이 일어나는 동안 아산화질소가 어떤 기작을 통해 축적이

되는지, 아산화질소 배출에 대한 질산화 과정과 탈질 과정의

각각의 기여율, 특히 운전 및 환경인자 조건에 따라 기여율

이 차이가 있을 수 있으므로 각 운전 및 환경조건별 각각의

기여율 규명, 아산화질소 배출을 감소시킬 수 있는 시스템의

초기 구현 조건과 운전 조건 등에 대한 연구가 필요하다. 고

도처리공정의 아산화질소 생성 기작을 파악하기 위해서는

운전인자와 환경조건이 아산화질소 생성에 미치는 영향을

규명함과 동시에 이 기작에 관여하는 미생물 군집 조성과 거

동을 동시에 파악할 필요가 있다. 또한, 하폐수 처리공정에

서 질소화합물의 거동 및 이에 관련된 기능성 유전자의 정

성적·정량적 분석을 통한 미생물 생태 및 생리학적 이해가

필요하다. 

요 약 

아산화질소(N2O)는 기후변화를 야기하는 온실가스임과 동

시에 오존층을 파괴하는 가스이다. 하폐수 처리시 생물학적

질소 제거 공정에서 주로 배출되는 아산화질소가 환경에 미

치는 영향은 매우 중요하므로 대책 수립이 필요하다. 본 논

문에서는 하폐수 처리과정의 아산화질소 배출 관련 최신 연

구동향을 종합적으로 고찰함으로써, 아산화질소의 배출량 및

Fig. 4. Biological nitrogen removal pathways (Modified from
[82]).
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생성에 미치는 주요 인자의 영향을 이해하고, 아산화질소 배

출 저감 전략 수립에 필요한 정보를 도출하였다. 하폐수 처

리공정에서 아산화질소가 배출되는 주요 경로는 hydroxylamine

산화, nitrifier 탈질 및 종속영양 탈질공정의 3가지로 구분

된다. 실험실, 파일럿 및 실 규모 하폐수 처리 공정을 대상

으로 아산화질소 배출량을 측정한 결과 아산화질소 배출량

의 질소 부하량의 0−95%로 변이가 매우 컸다. 실 규모 하폐

수 처리공정에서는 질소 부하량의 0−14.6%가 아산화질소로

배출되고, 평균값과 중간값은 각각 1.95%와 0.2%이었다. 아

산화질소 배출량에 영향을 미치는 가장 중요한 운전인자는

용존산소와 아질산염 농도 및 COD/N 비율이었다. 아산화질

소 배출 저감을 위해 운전인자를 조절하는 다양한 전략이 보

고되고 있다. 또한, 하폐수 처리공정에서 아산화질소 배출 저

감하기 위한 새로운 전략으로, 높은 아산화질소 환원효소 활

성을 가진 미생물을 활용하거나, 기존의 탈질공정 대신 산소

발생 탈질공정(oxygenic denitrification)을 도입하는 것이 제

안되고 있다. 
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