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Faulwasserbehandlung
Separate anaerobe Ammoniumoxidation (Anammox)

1. Einleitung

1.1 Stickstoff als Schadstoff

Durch den vermehrten Stickstoffeintrag in
die Nordsee begannen nährstofftolerante

Algen sich rasch zu vermehren und gefährden
somit bestehende Algen- und Fischarten. Um
diese Eutrophierung der küstennahen Gewäs-
ser zu reduzieren, beschlossen die an den
Rhein angrenzenden Staaten schon in den
80er Jahren (z. B. 2. Nordseeschutzkonferenz,
1987), den Stickstoffexport in die Nordsee zu
verringern. So hat sich auch die Schweiz in der
neuen Gewässerschutzverordnung verpflich-
tet, den jährlichen Stickstoffexport aus den
kommunalen Kläranlagen in den Rhein bis
zum Jahre 2005 im Vergleich zum Jahre 1995
um 2600 t zu reduzieren.

Die Stickstoffelimination auf kommunalen Kläranlagen kann durch sepa-

rate Behandlung der ammoniumreichen Faulwässer aus der anaeroben

Schlammbehandlung verbessert werden. Hierzu bietet sich das neuartige

Anammoxverfahren an. Dabei werden in einem ersten aeroben Reaktor

rund 50 % des Ammoniums des Faulwassers zu Nitrit oxidiert (partielle 

Nitritation), welches anschliessend in einem zweiten anaeroben Reaktor mit

dem verbleibenden Ammonium zu Stickstoffgas reduziert wird (anaerobe

Ammoniumoxidation = Anammox). Mit diesem nachhaltigen sowie kosten-

günstigen Verfahren konnte ohne Zugabe einer externen organischen 

Kohlenstoffquelle über Monate im Pilotmassstab eine 85–90%ige Stickstoff-

elimination erreicht werden.

Christian FuxTraitement des eaux de digestion
Oxidation anaérobie de l’ammonium
(anammox)
Dans les stations d’épuration communales, l’élimi-

nation de l’azote peut être améliorée grâce au

nouveau procédé anammox; il consiste à traiter sé-

parément les eaux de digestion, riches en ammo-

nium, provenant de la digestion anaérobie des

boues d’épuration. Dans un premier réacteur aé-

robie, environ 50 % de l’ammonium des eaux de

digestion sont oxydés en nitrite (nitritation partiel-

le). Dans un second réacteur anaérobie, l’ammo-

nium résiduel est réduit sous forme d’azote (oxy-

dation anaérobie de l’ammonium = anammox). Ce

procédé est durable et économique. Des essais pi-

lotes sur plusieurs mois ont permis d’atteindre un

taux d’élimination de l’azote de 85 à 90 %, sans

apport externe de carbone organique.

Treatment of Sludge Liquors
By Separate Anaerobic Ammonium
Oxidation (Anammox)
Overall nitrogen elimination in wastewater treat-

ment plants can be improved by separate treat-

ment of the ammonium rich sludge digester ef-

fluents. In this report special attention is paid to

anaerobic ammonium oxidation. In a first aerobic

reactor about 50 % of the ammonium is oxidized

to nitrite (partial nitritation), and this is subse-

quently reduced anaerobically to nitrogen gas

using the remaining ammonium as an electron do-

nor (anammox). This sustainable as well as cost-

effective reactor combination was tested over

months at pilot scale resulting in 85–90 % nitro-

gen removal without addition of any external car-

bon source.
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• Geringe/vernachlässigbare Schlammproduk-
tion.

• Reduktion der notwendigen Belüftungs-
energie, da nur rund die Hälfte des vorhan-
denen Ammoniums ohne Oxidation direkt
zu elementarem Stickstoff oxidiert werden
kann.

• Hohe Stickstoffeliminationsraten im Be-
reich von 1,5–4,8 kgNm–3d–1 [23,19].

Als nachteilig erwies sich sehr schnell die äus-
serst geringe Wachstumsgeschwindigkeit der
Anammoxbakterien, welche rund 15–20 Mal
tiefer liegt als bei den ohnehin schon langsam
wachsenden Nitrifikanten. Bei einer Verdop-
pelungszeit von mehr als zehn Tagen [18] kom-
men folglich nur Systeme mit effizientem 
Biomassenrückhalt in Frage.Auf der Basis die-
ses Wissens startete deshalb die EAWAG 
in Zusammenarbeit mit zahlreichen externen
Partnern ein Forschungsprojekt mit folgender
Zielsetzung:
• Untersuchung der Rahmenbedingungen

(Temperatur, pH, Verdünnungsrate, Lang-
zeitstabilität) zur stabilen Nitritproduktion,
da nur Nitrit, aber nicht Nitrat im Anam-
moxprozess als Oxidationsmittel verwendet
werden kann (Gleichung 1).

• Bestimmung einer Reaktorkombination
(Nitritation und anaerobe Ammoniumoxi-
dation) zur maximalen Stickstoffelimina-
tion, welche mit minimaler Prozessregelung
eine möglichst hohe Betriebsstabilität er-
reicht.

• Identifizierung und Quantifizierung der
massgebenden Mikroorganismen zur par-
tiellen Nitritation und anaeroben Ammoni-
umoxidation.

• Erstellung von Dimensionierungsgrundla-
gen sowie eine Abschätzung der Wirtschaft-
lichkeit.

2. Theoretischer Hintergrund 
zum neuen Verfahren

2.1 Reaktoraufbau zur anaeroben 
Ammoniumoxidation 

Die anaerobe Ammoniumoxidation benö-
tigt Nitrit (Gleichung 1), welches zuerst

aus dem vorhandenen Ammonium produziert
werden muss. Deshalb bietet sich für eine 
grosstechnische Anwendung eine Kombina-
tion zweier Prozesse an. In einem vorgeschal-
teten aeroben Reaktor wird rund die Hälfte
des vorhandenen Ammoniums zu Nitrit 
oxidiert (partielle Nitritation), welches in ei-
nem nachgeschalteten anaeroben Behälter

1.2 Separate biologische Faul-
wasserbehandlung zur Erhöhung
der Stickstoffelimination 

Eine Erhöhung der Stickstoffelimi-
nationsleistung kann in der Abwas-
sertechnik teilweise durch eine op-
timierte Steuerungs- und Rege-
lungstechnik erreicht werden. Ein
Beispiel hierfür wäre eine bedarfs-
orientierte Sauerstoffzufuhr, bei
der zwar Ammonium in ausreichen-
dem Masse oxidiert, gleichzeitig
aber unter vermehrt anaeroben Be-
dingungen denitrifiziert wird. Falls
jedoch die Ammoniumkonzentra-
tionen im Ablauf schon hoch sind,
kann diese sehr energiesparende
Massnahme nicht angewendet wer-
den. Ein beträchtlicher Teil der
Schweizer Kläranlagen ist nur für
den Abbau organischer Verbin-
dungen dimensioniert worden, so
dass die installierte Belüftungska-
pazität sowie auch das notwendige
Schlammalter nicht einmal eine Ni-
trifikation ermöglichen. Der kon-
ventionelle Ausbau mit zusätz-
lichem Volumen für die Nitrifi-
kation/Denitrifikation ist in der
Schweiz mit durchschnittlichen spe-
zifischen Kosten von rund zwölf
Franken pro Kilogramm eliminier-
tem Stickstoff verbunden [2]. Bei all
diesen Anlagen könnte eine separa-
te Faulwasserbehandlung die Am-
monium- und Nitratkonzentration
im Ablauf verringern sowie Energie
und Kosten einsparen. Im Weiteren
wird durch eine separate Faulwas-
serbehandlung ein höheres CSB:N-
Verhältnis im Zulauf zum Belebt-
schlammbecken erreicht, was auch
bei schon vorhandener Denitrifika-
tion zu tieferen Stickstoffablauf-
werten führt, sofern die Denitrifika-
tion CSB limitiert betrieben wird.

1.3 Separate Stickstoff-
elimination durch partielle 
Nitritation/Anammox

Zur Denitrifikation sind bis anhin
nur heterotrophe Organismen in

Betracht gezogen worden, welche
organischen Kohlenstoff für ihr
Wachstum und zur Reduktion von
Nitrit und/oder Nitrat benötigen.
In den 90er Jahren mehrten sich 
jedoch die Berichte, in welchen
auch ohne organischen Kohlen-
stoff im Abwasser eine signifikan-
te Stickstoffelimination beobachtet
wurde [13, 12, 15]. Mit Hilfe von
spezifischen Gensonden, die auf-
grund der Bestimmung einer bak-
teriellen Gensequenz entwickelt
wurden, konnte dieser Stickstoff-
verlust einem bis anhin unbekann-
ten Planctomyceten-artigen Bakte-
rium zugewiesen werden [17]. Die-
ser autotrophe Organismus oxidiert
Ammonium direkt mit Nitrit zu 
elementarem Stickstoff, was dem
Prozess den Namen «Anammox»
für anaerobe Ammoniumoxidation
einbrachte. In der Schweiz wurde
diese Art der Stickstoffelimination
erstmals 1997 in einem nitrifizieren-
den Tauchtropfkörper der Depo-
niesickerwasserbehandlungsanlage
in Kölliken AG beobachtet. Stick-
stoffbilanzen aus Laborversuchen
zeigten, dass ein kleiner Teil des Ni-
trits zu Nitrat oxidiert wird, um mit
den freigesetzten Elektronen die
Fixierung des Kohlenstoffs zu er-
möglichen. Die detaillierte Reak-
tionsgleichung für den Anammox-
prozess lautet gemäss Strous et al.
[18]:

NH4
+ + 1,32 NO2

– + 0,066 HCO3
–

+ 0,13 H+ → 1,02 N2 + 0,26 NO3
–

+ 0,066 CH2O0,5N0,15 + 2,03 H2O (1)

Basierend auf dieser Gleichung, der
autotrophen Natur des Prozesses
sowie den ersten labortechnischen
Versuchen ist eine erfolgreiche An-
wendung der anaeroben Ammoni-
umoxidation in der Abwasserreini-
gung mit wesentlichen Vorteilen
verbunden:
• Stickstoffelimination ohne Ver-

brauch einer organischen Koh-
lenstoffquelle.
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mit dem verbleibenden Ammonium zu ele-
mentarem Stickstoff reduziert wird (Anam-
mox). Die Kombination beider Reaktionen
(Abb. 1) wird unter dem Begriff «partielle 
Nitritation/Anammox» oder oft kurz nur 
«Anammox» zusammengefasst.
Partielle Nitritation und anaerobe Ammoni-
umoxidation müssen nicht zwingend in zwei
verschiedenen Reaktoren stattfinden, weil die
räumliche Trennung der beiden biologischen
Prozesse auch durch Diffusion innerhalb eines
Biofilms ermöglicht wird. Deshalb kann z. B.
auch in einem belüfteten Tauchtropfkörper
eine beträchtliche Stickstoffelimination statt-
finden [12, 15, 4]. Dabei wird Ammonium in
der äusseren aeroben Schicht zu Nitrit oxi-
diert, welches zusammen mit dem verbleiben-
den Ammonium in tiefere Schichten des Bio-
films diffundiert und dort zu N2 reduziert wird.
Die Stickstoffelimination erfolgt somit in ei-
nem einzigen Reaktor (Biofilm oder granu-
lierte Biomasse) mit der Sauerstoffkonzentra-
tion als wesentlichem Kontrollparameter. Die-
se Prozessführung wird in der Literatur auch
als «anaerobe/anoxische Deammonifikation»
[11], «Oland» (Oxygen-limited autotrophic ni-
trification-denitrification [24]) oder «Canon»
(Completely autotrophic nitrogen removal
over nitrite [16]) bezeichnet.

2.2 Eine stabile Nitritproduktion als 
Voraussetzung für den Anammoxprozess

In der konventionellen Abwasserreinigung
wird meistens nur Nitrat als Endprodukt 
der Nitrifikation beobachtet, obwohl als
Zwischenprodukt Nitrit gebildet wird. In ei-
nem ersten Teilschritt wird Ammonium zu Ni-
trit oxidiert (Gleichung 2, Nitritation), welches
anschliessend durch eine weitere Bakterien-
gruppe zu Nitrat umgewandelt wird (Glei-
chung 3, Nitratation). Die vollständige Nitrifi-
kation (Gleichung 4) ist somit das Produkt
zweier ganz unterschiedlicher Bakteriengrup-
pen: der Ammonium- und Nitritoxidierer.

NH4
+ + 1,5 O2 + 2 HCO3

– → NO2
–

+ 3 H2O + 2 CO2

Nitritation (Ammonium-Oxidation) (2)

NO2
– + 0,5 O2 → NO3

–

Nitratation (Nitrit-Oxidation) (3)

NH4
+ + 2,0 O2 + 2 HCO3

– → NO3
–

+ 3 H2O + 2 CO2

Nitrifikation (4)

Da Nitrat im Anammoxprozess
nicht als Oxidationsmittel verwen-
det werden kann, muss durch eine
geeignete Prozessführung die Ni-
tratation verhindert werden. In der
Literatur wird eine ganze Vielfalt
von Ansätzen beschrieben, welche
zu einer Nitritakkumulation füh-
ren können. Im Wesentlichen sind
dies:
• Hemmung der sensitiven Nitrito-

xidierer (z. B. durch Ammoniak
oder salpetrige Säure).

• Limitierung der Nitritoxidierer
(z. B. durch eine tiefe Sauerstoff-
konzentration).

• Auswaschen der Nitritoxidierer
aufgrund eines geringen aeroben
Schlammalters.

Die Nitratation wird durch hohe
Ammoniakkonzentration (NH3:
aus Deprotonierung von Ammo-
nium: NH4

+ → NH3 + H+) und sal-
petrige Säure (HNO2: aus Proto-
nierung von NO2

– + H+ → HNO2)
stärker gehemmt als die Nitritation
[1]. Die Nitritoxidation muss aber
über Monate verhindert werden,
ohne dass sich diese Bakterien 
akklimatisieren und einwachsen,
was besonders bei der Ammoniak-
hemmung ungewiss ist [22]. Im 
Weiteren wurde auch Hydroxyla-
min (NH2OH) – ein sehr reaktives

Zwischenprodukt der Ammonium-
oxidation – als Inhibitor für die Ni-
tratation identifiziert [21]. Unter
Betriebsbedingungen ist jedoch die
Hydroxylaminkonzentration sehr
gering und die Messung relativ hei-
kel, so dass dessen Einfluss auf die
Nitritoxidation umstritten ist. Ne-
ben einer Hemmung kann aber
auch eine Limitierung zu einer Ni-
tritakkumulation führen. So reagie-
ren die Nitritoxidierer viel sensiti-
ver auf tiefe Sauerstoffkonzentra-
tionen als die Ammoniumoxidierer
[25], so dass Sauerstoff einen weite-
ren Selektionsparameter darstellt.
Als bisher dauerhafteste Massnah-
me zur Verhinderung der Nitratbil-
dung wird die Auswaschung der Ni-
tritoxidierer betrachtet. Gemäss
Hellinga et al. [10] wachsen die Am-
moniumoxidierer bei erhöhten
Temperaturen bedeutend schneller
als die Nitritoxidierer. Solange das
Faulwasser nicht durch Stapelung
abgekühlt wird, beträgt dessen
Temperatur immer mehr als 30 °C.
In Systemen mit suspendierter Bio-
masse kann das Schlammalter
durch den Zufluss (Durchlaufbe-
trieb = CSTR) oder Überschuss-
schlammabzug (SBR) relativ genau
kontrolliert werden. Ein minimales
Schlammalter für die Ammonium-
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Abb. 1 Mögliches Verfahrensschema zur Entstickung ammoniumreicher Abwässer bestehend aus partieller
Nitritation und anaerober Ammoniumoxidation. Auch die Pilotanlage der EAWAG ist nach diesem Schema
aufgebaut.



4

A K T U E L L  |  A C T U E L

gwa 11/2003

oxidation muss aber immer gewährt
sein. Natürlich kann eine Kombina-
tion aller drei Selektionskriterien
(Hemmung, Limitierung, Auswa-
schen) die Nitritoxidation zusätz-
lich erschweren. Eigene For-
schungsarbeiten zeigten, dass die
Bedingungen, die zum Auswaschen
der Nitritoxidierer führen, relativ
schnell und reproduzierbar erreicht
werden können [5].

2.3 Zusammensetzung 
des Faulwassers

Bei der Vergärung der Biomasse im
Faulturm wird der Stickstoff der
Proteine in Form von Ammonium
freigesetzt. Je nach Betrieb des
Faulturms schwankt die Ammoni-
umkonzentration im Faulwasser
zwischen 0,5 und 1,5 kgNm–3 und
führt zu einer Stickstoff-Rückbe-
lastung von 15–20 % im Zulauf 
zur biologischen Stufe der Klär-
anlage. Zur Ladungskompensation
des Ammoniums dient Bikarbonat
(HCO3

–), welches auch die anderen
vorhandenen Kationen (Kalzium,
Kalium, Magnesium) neutralisiert.
Folglich ist das molare Verhältnis
von Ammonium zu Bikarbonat 
im Bereich von 1,0–1,2 molHCO3

–

mol–1NH4
+. Das Faulwasser hat die

gleiche Temperatur wie der Faul-
turm (30–35 °C), solange es durch
Stapelung nicht abgekühlt wird.

2.4 Verhältnis von Ammonium 
zu Nitrit im Zulauf des Anammox-
reaktors

Das Verhältnis von Nitrit zu Am-
monium im Zulauf des Anammox-
reaktors sollte bei rund 1,3 gNO2-
Ng–1NH4-N liegen (Gleichung 1), so
dass rund 55–60 % des Ammoni-
ums des Faulwassers zu Nitrit oxi-
diert werden muss.Aus Gleichung 2
ist ersichtlich, dass zur Pufferung
der Nitritation pro Mol Ammonium
zwei Mole Bikarbonat (HCO3

–;
auch Pufferkapazität oder Alkali-
nität genannt) verbraucht werden.

Das molare Verhältnis von Bikar-
bonat zu Ammonium liegt im 
Faulwasser im Mittel bei 1,1–1,2 
molHCO3mol–1NH4-N. Falls bei der
Nitritation die ganze Pufferkapa-
zität verbraucht wird, kann damit
rund 55–60 % des Ammoniums oxi-
diert werden, bevor der Prozess bei
tiefem pH (5,5–6,0) zum Erliegen
kommt.

3. Material und Methoden

Das  verwendete Faulwasser der
Kläranlage Werdhölzli (Zü-

rich) enthielt 550–750 gNH4-Nm–3

und generell weniger als 0,5
kgTSSm–3. Der pH lag im Mittel bei
7,8. Die meisten Versuche wurden
in einer Pilotanlage auf der Kläran-
lage Werdhölzli durchgeführt (Auf-
bau gemäss Abbildung 1, Gesamt-
volumen 4 m3, je 2 m3 pro Reaktor).
Die partielle Nitritation wurde mit
Belebtschlamm der Kläranlage
Werdhölzli eingefahren. Die anae-
robe Ammoniumoxidation wurde
mit Überschussschlamm der Klär-
anlage Kölliken angeimpft, in wel-
chem die gewünschten Bakterien
schon in angereicherter Form vor-
handen waren [4, 6]. Beide Prozesse
arbeiteten mit suspendierter Bio-
masse im SBR Betrieb. Die Stick-
stofffracht aus dem Nitritations-
reaktor wurde kontinuierlich er-
höht, solange wenig Nitrit im Ab-
lauf des Anammox SBR vorhanden
war (< 5 gNO2-Nm–3). Im Anam-
moxreaktor wurde der pH mit kon-
zentrierter technischer Salzsäure im
optimalen Bereich zwischen 7,8 und
8,0 gehalten [7]. In zusätzlichen La-
borreaktoren (2–4 ¬) wurde die Ni-
tritbildung sowie die anaerobe Am-
moniumoxidation unter verschie-
denen Betriebs- und Umweltbedin-
gungen untersucht. Weitergehende
Angaben zur Betriebsweise der Pi-
lotanlage sowie zu der verwendeten
Analytik sind in Fux et al. [8], oder
Fux [9], zu finden.

4. Resultate zur partiellen Nitritation

4.1 Partielle Nitritation im SBR mit suspen-
dierter Biomasse

Bemerkung: Bei erhöhten Temperaturen
wachsen die Ammoniumoxidierer schnel-

ler als die Nitritoxidierer, so dass bei einem ge-
ringen Schlammalter die Nitritoxidierer im
Durchlauf- sowie auch im SBR-Betrieb ausge-
waschen werden. Das Schlammalter wird im
Durchlaufbetrieb durch den Zufluss (hydrau-
lische Aufenthaltszeit = Schlammalter), im
SBR-Modus jedoch durch den Überschuss-
schlammabzug kontrolliert. Aufgrund der er-
höhten Biomassenkonzentration im SBR
nimmt die spezifische Leistung zu, und das
notwendige Reaktorvolumen sinkt.
Steuerung des Reaktors: Ein SBR-Zyklus be-
stand aus (i) Zugabe des Faulwassers mit
gleichzeitiger Belüftung, (ii) Belüftung, bis der
pH durch Nitritation auf einen vorgegebenen
Wert absinkt, (iii) Überschussschlammabzug
am Ende der aeroben, durchmischten Phase,
(iv) Sedimentation und (v) Abzug des Klar-
wassers. Durch Zugabe des Faulwassers stieg
der pH im Reaktor an, sank aber durch die Ni-
tritation schnell wieder ab.Aufgrund der Steu-
erung der Belüftung auf pH-Basis kann einer-
seits immer das richtige Verhältnis von Nitrit
zu Ammonium erreicht werden und anderseits
wird durch diese minimale Belüftungszeit das
Einwachsen der Nitritoxidierer weiter er-
schwert. Der Überschussschlammabzug sollte
noch in der durchmischten Phase erfolgen,
um das Schlammalter besser kontrollieren zu 
können.
Stabilität und Nitritationsleistung: Während
der gesamten Versuchszeit (300 Tage) konnte
eine stabile Nitritation beobachtet werden.
Die durchschnittlichen Zu- und Ablaufwerte
sind in Tabelle 1 dargestellt.Das Nitrit-Ammo-
nium-Verhältnis lag im Mittel bei 1,48 ± 0,14
gNO2-Ng–1NH4-N. Da zu Beginn der Versuchs-
reihe die Belüftung erst bei pH = 6,3 abge-
brochen wurde, liegt dieses Verhältnis etwas
über dem gewünschten Wert von 1,3 gNO2-
Ng–1NH4-N). Die Nitratproduktion war jeder-
zeit vernachlässigbar. Die spezifische Nitrita-
tionsleistung während der belüfteten Phase
lag über 2,0 kgNO2-Nm–3d–1 (29–32 °C).
Folglich ist beim verwendeten Faulwasser 
(675 gNH4-Nm–3) eine minimale hydraulische
Aufenthaltszeit von 0,2–0,3 Tagen ausrei-
chend. Diese wurde jedoch nie unter 0,5 Tage
abgesenkt, da der nachgeschaltete Anam-
moxreaktor (siehe weiter) die Stickstoffeli-
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Im Weiteren hat die Beckentiefe 
einen wesentlichen Einfluss auf die
Strippung des produzierten CO2.
Da eine relativ geringe Tiefe (mög-
lichst kleiner als 4–5 m) zu einer 
optimalen Strippung führt, wird die
spezifische Sauerstoffausnutzung
im Reaktor weiter eingeschränkt.
Durch einen etwas grösseren Nitri-
tationsreaktor können zusätzlich
auch Frachtschwankungen im Zu-
lauf ausgeglichen werden, so dass
die minimale hydraulische Aufent-
haltszeit nicht unter 0,5 Tagen lie-
gen sollte. Bei hohen Feststoffkon-
zentrationen im Faulwasser sollte
eine bessere Vorabtrennung mittels
Flockung vorgesehen werden, da-
mit der Belebtschlamm im SBR
nicht durch einen hohen inaktiven
Anteil beeinträchtigt wird.

4.2 Partielle Nitritation im Durch-
laufreaktor (CSTR) mit suspendier-
ter Biomasse

Stabilität und Nitritationsleistung:
Im Durchlaufreaktor kann über
Jahre stabil Nitrit produziert wer-
den, solange die Reaktortempera-
tur mindestens 25–30 °C, aber we-
niger als 40 °C beträgt. Bei 20 °C 
ist die Wachstumsrate der Ammo-

nium- und Nitritoxidierer ungefähr
identisch, so dass als Endprodukt
Nitrat anfällt. Bei einer Betriebs-
temperatur von 30–35 °C darf eine
minimale hydraulische Aufenthalts-
zeit von 0,9–1,25 d nicht unter-
schritten werden. Folglich ist das
notwendige Reaktorvolumen rund
doppelt so gross wie im SBR-Be-
trieb. Die spezifische Nitritproduk-
tionsrate betrug 0,32–0,44 gNO2-
Nm–3d–1 (Faulwasser: 700 gNH4-
Nm–3).
Einfahrphase: Dieser Aspekt wird
hier kurz aufgegriffen, da die Ein-
fahrphase des Nitritationsreaktors
(CSTR und SBR) mit einer be-
trächtlichen Änderung der Bio-
massenzusammensetzung verbun-
den ist. In Abbildung 2 ist eine 
typische Einfahrphase eines CSTR-
Laborreaktors (2,8 ¬) mit konventio-
nellem Belebtschlamm dargestellt.
Die Temperatur wurde innerhalb der
ersten drei Tage schrittweise von
19 °C auf 30 °C angehoben und an-
schliessend konstant gehalten. Das
Schlammalter wurde durch den 
Zufluss des Faulwassers (680 ± 40
gNH4-Nm–3) geregelt. Die Schlamm-
verdünnungsrate (= 1/Schlammal-
ter) betrug 0,27 d–1 während der 
ersten Woche und konnte anschlies-
send kontinuierlich erhöht werden.
Ein Grossteil der zugegebenen
Bakterien kann sich unter den neu-
en Umweltbedingungen nicht ver-
mehren und wird ausgewaschen. In
Abbildung 2 ist ersichtlich, dass
schon nach drei bis vier Tagen keine
Netto-Nitratproduktion mehr statt-
findet. Die vorhandenen Nitritoxi-
dierer sind an die hohen Ammo-
nium- und Nitritkonzentrationen
nicht akklimatisiert und werden
rasch ausgewaschen, was auch
durch FISH-Analysen bestätigt
wird (FISH = Fluoreszenz in-situ
Hybridization; gentechnische Me-
thode zur Identifizierung verschie-
dener Bakteriengruppen). Da das
Faulwasser keinen leicht abbauba-

minationsleistung limitierte. Das mittlere
Schlammalter lag bei 5–10 Tagen. Eine genaue
Bestimmung des Schlammalters ist jedoch
schwierig, da neben dem Überschussschlamm
auch im Klarwasser Feststoffe abgezogen 
werden. Die nitrifizierende Biomasse sedi-
mentierte aber weit besser als die Trocken-
substanz des Faulwassers, so dass ein Grossteil
der Trockensubstanz des Klarwasserabzugs
aus inerten Feststoffen des Faulwassers be-
stand und relativ wenige Nitrifikanten ent-
hielt.
Dimensionierung und Limitierung des SBR-
Nitritationsreaktors: Im Gegensatz zum
Durchlaufbetrieb (siehe unten) wird das mi-
nimal notwendige Reaktorvolumen nicht in
erster Linie von der Wachstumsgeschwindig-
keit der Ammoniumoxidierer bestimmt, son-
dern die Sedimentationseigenschaften des
Schlamms und vor allem die Leistung der Be-
lüftung begrenzen die Nitritproduktion. Bei
einer durchschnittlichen Nitritproduktionsra-
te von 2,0 kgNO2-Nm–3d–1 beträgt der spezifi-
sche Sauerstoffverbrauch während der be-
lüfteten Phase (ca. 80 %, da rund 20 % für Se-
dimentation und Dekantation benötigt wer-
den) rund 8,5 kgO2m–3d–1 und unter
Standardbedingungen rund 17 kgO2m–3d–1,
was eine leistungsstarke Belüftung voraussetzt
(Annahme: KLaBetrieb(30 °C)/KLaStandard(10 °C)
= α · (D30/D10)0,2 = 0,7 · 1,4 ≅ 1,0 (D = 
Diffusionskoeffizient von Sauerstoff bei 30
und 10 °C); Verhältnis der treibenden Sauer-
stoffkonzentration zwischen Betrieb und
Standardbedingungen (10 °C, 1,013 bar) =
(CO2,Sättigung-CO2,Reaktor)Betrieb/CO2,Sättigung,Standard ≅ 0,5).

Parameter Einheit Zulauf (Faulwasser) Ablauf Nitritation
Mittelwert ± SD n Mittelwert ± SD n

NH4
+ gNm–3 675 ± 46 48 276 ± 22 47

NO2
– gNm–3 2,1 ± 3,6 44 407 ± 30 47

NO3
– gNm–3 0,4 ± 1,1 34 0,5 ± 0,3 45

Alkalinität molm–3 54,7 ± 5,2 22 4,1 ± 2,5 34
pH – 7,7 ± 0,08 45 6,3 ± 7,1*
Temperatur °C 26,7 ± 2,4 44 30,6 ± 1,8 70

Alkalinität/NH4
+ – 1,16 ± 0,06 22 nicht relevant

NO2-N/NH4-N – nicht relevant 1,48 ± 0,14 47

* Minimaler pH im Nitritationsreaktor (vorgegeben)

Tab. 1 Zusammensetzung des Faulwassers und des Ablaufs aus dem SBR-Nitritationsreaktor. Die Nitratproduktion war 
vernachlässigbar. Der Verbrauch der Alkalinität sowie das Absinken des pH durch die Nitritation sind deutlich sichtbar. Fest-
stoffe > 3 kgTSSm–3, Reaktor wird beheizt, SD = Standardabweichung.
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ren CSB enthält, werden auch die
heterotrophen Bakterien ausgewa-
schen. Folglich sinkt die Trocken-
substanzkonzentration im Reaktor
kontinuierlich ab und liegt nach we-
nigen Tagen nur geringfügig höher
als im zugegebenen Faulwasser.
Aber auch die Zusammensetzung
der Ammoniumoxidierer ändert
sich, obwohl dies in Abbildung 2
nicht sofort ersichtlich ist. Die Ni-
tritkonzentration steigt zwar in den
ersten drei Tagen rasch an, bleibt
aber anschliessend relativ konstant,
bevor sie wieder beträchtlich an-
steigt. FISH-Analysen in diesem
und weiteren Reaktoren haben 
gezeigt, dass im Allgemeinen ein
salztoleranter Ammoniumoxidierer
(Nitrosomonas europea/eutropha)
einwächst, was auch den zweiten
Anstieg der Nitritkonzentration er-
klären würde. Dies würde bedeu-
ten, dass in der Übergangsphase mit
geringer Nitritproduktion (Tage
3–6) die typischen Ammoniumoxi-
dierer des Belebtschlamms (z. B.
Nitrosomonas oligotropha, Nitroso-
monas communis, Nitrosospira spp.
oder Nitrososococcus mobilis, wo-
bei nicht alle Arten zusammen vor-
kommen) schon fast vollständig
ausgewaschen/inhibiert sind, die
neue Population aber erst in gerin-
ger Menge vorhanden war. Dieser

Populationswechsel innerhalb der
Ammoniumoxidierer konnte re-
produzierbar in weiteren Expe-
rimenten eindeutig nachgewiesen
werden [5]. Folglich sollte die Ein-
fahrphase nicht zu schnell abgebro-
chen werden, auch wenn nach ein
bis zwei Wochen die Nitritproduk-
tion sogar noch geringer ist als zu
Beginn.

4.3 Partielle Nitritation 
in einem Wirbelbettreaktor 
(Biofilmreaktor)

Neben der Sedimentation kann 
die spezifische Biomassenkonzen-
tration auch durch Fixierung hoch
gehalten werden. Im Gegensatz
zum SBR-Betrieb mit suspendier-
ter Biomasse ist aber die Kontrolle
des Schlammalters in einem Bio-
filmsystem nicht möglich, was ein
Einwachsen sehr langsam wachsen-
der Organismen erlaubt. Folglich
werden die Nitritoxidierer nicht
mehr ausgewaschen, sondern müs-
sen dauerhaft gehemmt werden.An
der EAWAG wurde während rund
zwei Jahren ein Wirbelbett-Labor-
reaktor betrieben. Nach rund elf
Monaten setzte eine beträchtliche
Nitritoxidation ein, so dass teilweise
sogar nur Ammonium und Nitrat
im Ablauf vorhanden waren. Eine
dauerhafte Unterdrückung der Ni-

tritoxidation konnte auch durch Erhöhung der
Stickstofffracht und Reduktion der Sauer-
stoffkonzentration nicht erreicht werden.
Folglich sollten zur Nitritation keine Biofilm-
systeme verwendet werden.

4.4 Folgerungen zur partiellen Nitritation

Aufgrund der hohen spezifischen Nitritproduk-
tionsrate wird ein SBR mit suspendierter Bio-
masse zur Nitritation empfohlen. Eine sorgfäl-
tige Kontrolle der Belüftung und des Über-
schussschlammabzugs garantiert eine stabile
Nitritproduktion. Zur Festlegung der Länge
der aeroben Phase sowie des daraus resultie-
renden Verhältnisses von Nitrit zu Ammonium
kann das pH-Signal verwendet werden [8].

5. Resultate zur anaeroben 
Ammoniumoxidation

5.1 Nachweis eines Planctomyceten-artigen
Bakteriums

Lange Zeit wurde spekuliert, ob die vielfach
unerwarteten Stickstoffverluste auf die Ak-

tivität der Nitrifikanten zurückgeführt werden
könnten. Erst Ende der 90er Jahre wurde 
für die anaerobe Ammoniumoxidation eine
völlig neue Gattung nachgewiesen, welche zur
Ordnung der Planktomyceten gehört. Dieses
Bakterium wurde Candidatus Brocadia anam-
moxidans genannt [17]. Kurz darauf hat sich
jedoch gezeigt, dass eine verwandte Gattung
namens Candidatus Kuenenia stuttgartiensis
[14] viel verbreiteter vorkommt und auch in
unseren Anlagen präsent ist [7].

5.2 Stickstoffeliminationsleistung 
im Anammoxreaktor

Betrieb und Stickstoffelimination der Anam-
mox-SBR-Pilotanlage sind in Tabelle 2 darge-
stellt. Da die Belüftung des vorgeschalteten
Nitritationsreaktors nicht während der ganzen
Versuchsperiode pH-gesteuert wurde, lag das
Verhältnis von Nitrit zu Ammonium im Zulauf
des Reaktors bei 1,52 ± 0,13 gNO2-Ng–1NH4-N.
Um eine toxische Nitritakkumulation im An-
ammoxreaktor zu verhindern (siehe weiter),
musste zusätzlich unbehandeltes Faulwasser
zugegeben werden, was zu einem leichten 
Ammoniumüberschuss führte. Im Weiteren
wurden im Ablauf rund 30 gNO3-Nm–3 gemes-
sen, welche nicht aus der Nitritation stammen,
sondern im Anammoxreaktor produziert wur-
den (Gleichung 1). Bei einer mittleren hydrau-
lischen Verdünnungsrate von 1,5 d–1 (HRT =
0,7 d) erfolgte eine 85–90%ige Stickstoffelimi-
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Abb. 2 Einfahrphase eines Nitritationsreaktors im Durchlaufbetrieb (CSTR)
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gegeben [18], was einer Verdoppe-
lungszeit von elf Tagen entspricht.
Demzufolge wachsen die Anam-
moxbakterien rund zehnmal lang-
samer als die Nitrifikanten. In den
Versuchen mit Faulwasser als Sub-
strat lag die beobachtete Wachs-
tumsrate sogar noch tiefer. In der
Pilotanlage mit suspendierter Bio-
masse sowie auch in einem Biofilm-
Laborreaktor lag diese lediglich bei
µ = 0,025 d–1 [8], was einer Verdop-
pelungszeit von rund einem Monat
entspricht. Folglich ist ein effizien-
ter Biomassenrückhalt notwendig,
da ein Schlammalter von mindes-
tens 30 Tagen, besser aber zwei bis
drei Monaten eingehalten werden
muss. In den Versuchen lag die 
maximale Trockensubstanzkonzen-
tration im Anammoxreaktor bei
8,0–9,0 kgTSm–3, obwohl kein
Überschussschlamm separat abge-
zogen wurde. Biomassenverluste im
Klarwasser können aber bei ge-
hemmter Sedimentation durchaus
vorkommen. Um diese zu verhin-
dern sollte der TSS-Eintrag aus
dem Faulwasser und der Nitritation

so tief wie möglich gehalten wer-
den.

5.4 Hemmung/Zerfall der 
Anammoxbakterien

Hemmung durch Nitrit: Der Anam-
moxprozess reagiert äussert sensitiv
auf andauernd hohe Nitritkonzen-
trationen. Kurzfristige Nitritkon-
zentration bis 200 gNO2-Nm–3 wur-
den ohne Leistungseinbusse abge-
baut. Im SBR-Betrieb stieg die 
Nitritkonzentration nach jedem
Füllen auf 50–70 gNO2-Nm–3 an,
aber auch diese immer wiederkeh-
renden Nitritspitzen wurden rasch
in der anschliessenden Reaktions-
phase eliminiert. In zahlreichen
Versuchen wurde jedoch beobach-
tet, dass die Stickstoffelimination
dauerhaft gehemmt wurde, sobald
über ein bis zwei Tage rund 50–100
gNO2-Nm–3 vorhanden waren. Erst
nach Monaten unter Nitrit limitie-
renden Bedingungen konnte die ur-
sprüngliche Leistung wieder herge-
stellt werden. In einem separaten
Laborversuch wurde die Nitritkon-
zentration durch Zugabe von
NaNO2 absichtlich auf 42 ± 30
gNO2-Nm–3 gehalten. Nach elf Ta-
gen war nur noch rund 10–15 % der
ursprünglichen Stickstoffelimina-
tionsleistung vorhanden. Das Aus-
mass der Schädigung der Bakterien
durch Nitrit scheint somit nicht nur
von der Nitritkonzentration selber,
sondern auch von der Dauer der
Aussetzung abhängig zu sein. Des-
halb sollte eine Nitritakkumulation
über mehrere Stunden bis Tage auf
jeden Fall vermieden werden.
Hemmung durch Sauerstoff: Ge-
mäss Strous et al. [20] und Egli et al.
[7] tritt schon bei 0,05–0,1 gO2m–3

eine vollständige Hemmung des
Anammoxprozesses ein. Die Sauer-
stoffkonzentration im Anammoxre-
aktor der Pilotanlage lag immer un-
ter der Nachweisgrenze (0,05–0,1
gO2m–3), obwohl durch den Zulauf

nation. Die mittlere spezifische Stickstoffeli-
minationsrate lag bei 0,9 kgNm–3d–1 oder
0,12–0,16 gNg–1TSd–1. Die maximale Stick-
stoffelimination wurde vor allem durch den
Biomassenrückhalt limitiert, da die TSS-Kon-
zentration nie über 8,3 kgTSSm–3 gesteigert
werden konnte.
Gemäss Gleichung 1 steigt der pH durch den
Anammoxprozess an (> pH = 9,0), und ohne
Säurezugabe kommt die Stickstoffelimination
zum Erliegen [8]. Die maximale Eliminations-
leistung wird bei pH = 7,5–8,5 erreicht [7].
Durch Salzsäurezugabe (2 M HCl) wurde ein
mittlerer pH von 7,8–8,0 angestrebt, wobei pro
Mol abgebautes Ammonium im Anammoxre-
aktor rund 0,1 Mol HCl verbraucht wurde. In
Bezug auf das Ammonium im Faulwasser ent-
spricht dies rund 0,1 gHClg–1NH4-Nentfernt oder
0,2 kg 32%ige technische HCl pro Kubikmeter
Faulwasser (700 gNH4-Nm–3). Es kann auch
CO2 von der Biogasaufarbeitung zur pH-Kon-
trolle verwendet werden. Die Reaktortempe-
ratur wurde stark durch die vorgeschaltete Ni-
tritation beeinflusst und lag bei 30,9 °C. Tiefe-
re Temperaturen reduzieren die Stickstoffeli-
minationsleistung (10 % pro °C), haben aber
ansonsten keinen negativen Einfluss auf den
Prozess (im Gegensatz zur Nitritation, wo Ni-
tratbildung einsetzt).

5.3 Wachstumrate der Anammoxbakterien
und Schlammalter

Die maximale spezifische Wachstumsrate ist in
der Literatur mit µ max = 0,065 d–1 bei 30 °C an-

Parameter Einheit Zulauf Ablauf

Zulauf aus SBR-Nitritation [m3d–1] 0–3,0 (2,1)a)

Separate Faulwasserzugabe [m3d–1] 0–0,48 (0,21)a)

Ammonium gNm–3 282 ± 33b) 60 ± 32
Nitrit gNm–3 409 ± 52b) 2,0 ± 2,7
Nitrat gNm–3 0,5 ± 0,3b) 30 ± 12
Verhältnis NO2-N : NH4-N [–] 1,52 ± 0,13

Mittlere spez. N-Elimination gNgTS–1d–1 0,16
Mittlere spez. N-Elimination kgNm–3d–1 0,91
N-Eliminationsleisung [%] 87
Mittlere hydr.Verdünnungsrate (Dh) [d–1] 1,5
Maximale Dh [d–1] 1,9

a) Minimum – Maximum (Mittelwert)
b) Ablauf aus der Nitritation. Separate Faulwasserzugabe: 675 ± 50 gNH4-Nm–3, kein Nitrit, kein Nitrat

Tab. 2 Stickstoffelimination im SBR-Anammoxreaktor. Der Zulauf stammte aus einem SBR-Nitritationsreaktor mit einem ho-
hen NO2/NH4-Ablaufverhältnis (Tab. 1), da dessen Belüftungsdauer  erst in den letzten Wochen bei einem pH-Wert 7,1 ge-
stoppt wurde. Anfänglich musste daher  zusätzlich Faulwasser dosiert werden, um eine Nitritakkumulation zu verhindern.
Gesamte Versuchsdauer = 6 Monate, T = 30,9 ± 2,0, pH = 7,9 ± 0,1, Sedimentation = 15–30 min pro Zyklus.



8

A K T U E L L  |  A C T U E L

gwa 11/2003

aus der Nitritation als auch über die
Oberfläche Sauerstoff eingetragen
wurde. Es ist anzunehmen, dass die
eingetragenen Nitrifikanten sowie
auch heterotrophe Bakterien die-
sen Sauerstoff rasch aufbrauchen
und somit den Anammoxprozess
begünstigen. Kurzfristige auch hohe
Sauerstoffkonzentrationen haben
aber keinen negativen Effekt (re-
versible Hemmung). So wurde 
Anammoxbiomasse während einer
Stunde auf über 5 gO2m–3 belüftet,
ohne dass eine Leistungseinbusse
festgestellt wurde. Folglich ist durch
Umpumpen der Biomasse in einen
anderen Behälter (z. B für Unter-
haltsarbeiten) keine Leistungsein-
busse durch Sauerstoffeintrag zu
erwarten.
Aktivitätsverlust durch Lagerung
des Anammoxschlamms: Unausge-
glichener Faulwasseranfall, aber
auch Unterhaltsarbeiten bei der
Schlammentwässerung können zu
Engpässen in der Faulwasserbe-
schickung der Anlage führen. In
mehreren Experimenten wurde
festgestellt, dass eine anaerobe La-
gerung des Anammoxschlamms
ohne jegliche Substratzugabe bis zu
einem Monat zu einer Aktivitäts-
einbusse von höchstens 30 % führ-
te. Folglich sollte bei erneuter Inbe-
triebnahme die anfängliche Belas-
tung etwas reduziert werden. An-
sonsten sind aber vor allem bei 
kurzen Unterbrüchen (z. B.Wochen-
ende) keine wesentlichen Probleme
zu erwarten.

5.5 Kontrolle des 
Anammoxprozesses

Der Anammoxreaktor muss bei tie-
fen Nitritkonzentrationen betrie-
ben werden, so dass eine Überwa-
chung der Nitrit- und Ammonium-
konzentration unerlässlich ist. Die-
se Messungen müssen nicht online
erfolgen, aber tägliche Stichproben
sind empfehlenswert. Im Weiteren

muss eine zuverlässige Salzsäuredo-
sierung gewährleistet sein. Da ein
Defekt der eigentlichen Steue-
rungssonde zu einer übermässigen
Säuredosierung führen könnte, soll-
te eine zweite pH-Referenzsonde
die Säurezufuhr auf jeden Fall bei
pH = 7 unterbrechen. Durch eine
Überwachung der Biomassenkon-
zentration durch eine TS-Sonde
können Pobleme bei der Sedimen-
tation oder beim Klarwasserabzug
frühzeitig erkannt werden.
In Zukunft ist eine Steuerung des
Anammoxprozesses auf Basis der
Leitfähigkeit denkbar [8], diese
muss aber noch weiter erprobt wer-
den. Das Redoxsignal bringt nur
wenig, da aufgrund des Nitrats eine
Nitritakkumulation nicht mit Si-
cherheit festgestellt werden kann.

6. Reaktorkombination aus
partieller Nitritation und anae-
rober Ammoniumoxidation

Eine SBR-Kombination beste-
hend aus partieller Nitritation

und anschliessender anaerober Am-
moniumoxidation ist in Abbildung
3 dargestellt.Die Grösse des Puffer-

tanks [A] wird im Wesentlichen durch die Be-
triebsweise der Schlammentwässerung und
der partiellen Nitritation bestimmt. Auf jeden
Fall sollte aber eine Abkühlung des Faulwas-
sers bei der Stapelung vermieden werden. Das
Beckenvolumen der Nitritation im SBR-Be-
trieb hängt von der Ammoniumkonzentration
des Faulwassers, aber auch von der Belüf-
tungskapazität ab. Eine spezifische Nitritpro-
duktionsrate von mehr als 2,0 kgNO2-Nm–3d–1

kann problemlos erreicht werden, solange ge-
nügend Sauerstoff eingetragen wird. Die not-
wendige hydraulische Aufenthaltszeit liegt
folglich zwischen 0,25 und 0,5 d (30 °C),
was deutlich weniger ist als 1,25 d im CSTR-
Betrieb.
Der SBR-Anammoxreaktor der EAWAG
konnte über Monate stabil bei einer HRT von
0,5–1 d betrieben werden (25–30 °C). Bei 30 °C
lag die maximale beobachtete Stickstoffeli-
minationsrate bei 2,5 kgNm–3d–1 bzw. 0,3
kgNkg–1TSd–1. Die Grösse des Anammox-
reaktors wird aber auch wesentlich von den
Sedimentationseigenschaften des Schlammes
(Schlammalter 2–3 Monate) und der Klarwas-
serabzugsvorrichtung beeinflusst. Normaler-
weise ist kein Überschussschlammabzug not-
wendig. Folglich wurde als Dimensionierungs-
vorschlag in Abbildung 3 eine HRT von 1 d
(30 °C) gewählt. Alle Sedimente sowie auch
das behandelte Klarwasser werden wieder zu-
rück in die biologische Hauptstufe der Kläran-
lage geleitet. Bei einer temporären Störung
des Anammoxreaktors könnte der Ablauf der
Nitritation auch direkt zurückgeführt werden,
da durch Oxidation oder Reduktion des Ni-
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Reaktoren (mit HRT in Tagen) Ströme

A Isolierter Puffertank (0,5) 1: Faulwasser (0,5–1,5 kgNH4-Nm–3) 6: Salzsäure
B: SBR für Nitritation (0,25–0,5 d) 2: Zulauf zur Nitritation 7: Sedimentierte Stoffe
C: SBR für Anammox (1) 3: Bypass Faulwasser 8: Überschussschlamm
D: Säuretank 4: NO2- und NH4-Gemisch 9: evtl. Überschussschlamm

5: Bypass zum Belebungsbecken 10: Klarwasserabzug

Abb. 3 Mögliche Reaktorkombination für partielle Nitritation und anaerobe Ammoniumoxidation in zwei hintereinander
geschalteten SBR-Reaktoren. Die Grösse des Puffertanks [A] wird wesentlich durch die Schlammentwässerung beeinflusst.
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trits keine erhöhten Nitritwerte im Ablauf zu
erwarten sind.
Bei unseren Versuchen hatte der Anammox-
schlamm eine ausgeprägte Flockenstruktur
vergleichbar mit Belebtschlamm. Durch eine
relativ kurze Sedimentationszeit kann aber ein
granulierter Schlamm gezüchtet werden, wie
man ihn von der Anaerobtechnik (UASB =
Upflow anaerobic sludge blanket) her kennt.
Eine Auswaschung des Anammoxschlamms
muss aber auf jeden Fall vermieden werden.
Granulierter Schlamm ermöglicht eine höhere
Biomassenkonzentration und vor allem auch
den Betrieb von so genannten IC-Reaktoren
(Internal circulation reactors). Bei diesem Re-
aktortyp wird in einer inneren Röhre die Bio-
masse durch die Stickstoffgasproduktion ähn-
lich einer Mammutpumpe nach oben abgezo-
gen, welche dann nach Ausgasung des Stick-
stoffs in der äusseren Röhre wieder nach
unten absinkt. Diese Reaktoren sind relativ
hoch (> 15 m), aber die Grundfläche beträgt
nur wenige Quadratmeter. Die erste gross-
technische Anammoxanlage wurde nach die-
sem Verfahren in Rotterdam NL aufgebaut
und im Sommer 2002 in Betrieb genommen.
Die Einfahrphase wird voraussichtlich rund
ein Jahr dauern. Da das Anammoxverfahren
patentiert ist [3], sollte vor jeder grosstechni-
schen Planung mit der holländischen Firma
«Paques PV» Kontakt aufgenommen werden.

7. Kostenrechnung

Die Kosten der separaten Faul-
wasserbehandlung hängen

stark von den spezifischen Voraus-
setzungen jeder Kläranlage ab
(Grösse der Anlage, vorhandene
Reaktoren, Grund für den Ausbau
usw.). Folglich muss die Kosten-
schätzung in Tabelle 3 – in welcher
das neue Verfahren mit der konven-
tionellen Nitrifikation/Denitrifika-
tion verglichen wird – mit Vorsicht
betrachtet werden. Da die Metha-
noldosierung sowie die Schlamm-
produktion der konventionellen
Denitrifikation stark vom Biomas-
senausnützungskoeffizienten (Y)
und dem Ausmass der Denitrifika-
tion über Nitrit (η ) beinflusst wird,
wurden die beiden Parameter vari-
iert (Y = 0,2–0,4 gCSBg–1CSB; η =
0–100 %).
Ein konventioneller Ausbau der
biologischen Hauptstufe mit Nit-
rifikation/Denitrifikation resultiert

in spezifischen Stickstoffelimina-
tionskosten von 12 CHFkg–1N (BU-
WAL, 1996). Eine separate bio-
logische Faulwasserbehandlung –
unabhängig vom gewählten Verfah-
ren – ist gemäss Tabelle 3 immer
günstiger (3.75–6.20 CHFkg–1N),
weil die biologischen Prozesse bei
erhöhter Temperatur viel rascher
ablaufen. Bei einer separaten Be-
handlung ist die anaerobe Ammo-
niumoxidation vorzuziehen, da kei-
ne externe Kohlenstoffquelle zuge-
geben werden muss und dadurch
auch die Schlammproduktion be-
trächtlich sinkt. Bei den Investitio-
nen ist mit ungefähr den gleichen
Ausgaben zu rechnen, obwohl we-
sentliche Unterschiede zu beachten
sind (partielle Nitritation/Anam-
mox: zwei getrennte Reaktoren,
Vorrichtung zur Säurezugabe; Ni-
trifikation/Denitrifikation: nur ein
Raktor, ganzes Reaktorvolumen
belüftet,Vorrichtung zur Methanol-
zugabe). Die Energiekosten ma-

CHF/kg Neliminiert Nitritation/ Nitrifikation/Denitrifikation
Anammox

V [m3] (Puffer/Nitritation/Anammox) 75/55/150 75 (Puffer)/190 (Nitrifikation/Denitrifikation)

Y [gCSBg–1CSB]; η [%] – 0,2; 100 0,2; 0 0,4; 100 0,4; 0

Investition,Amortisation 1.95 2.00 2.00 2.00 2.00

Betrieb 1.75 1.90 2.05 1.90 2.05

Energie 0.25 0.40 0.55 0.40 0.55 

Unterhalt/Analytik 1.05 1.05 1.05 1.05 1.05 

Ersatzteile/Reparatur 0.45 0.45 0.45 0.45 0.45

Chemikalien (Säure/Methanol) 0.05 0.45 0.75 0.60 1.00

Schlammentsorgung 0.00 0.25 0.45 0.70 1.15

Total 3.75 4.60 5.25 5.20 6.20

Annahmen: Neue Anlage für 100 000 Einwohnergleichwerte (EW) mit 1,5 gNEW–1; Betriebsweise: SBR; Temperatur: 35 °C; Faulwasser: 150 m3d–1 mit 1000 gNH4-Nm–3; totales
Volumen mit Puffertank: 260–280 m3, N-Eliminationsleistung: 85 %; Kosten Reaktorvolumen: 1200 CHFm–3; Amortisationszeit: 15–30 Jahre (EMSR – Bau), Zins: 5 %; Sauer-
stoffeintrag: 1,7 kgO2kWh–1; Energiekosten: 0.15 CHFkWh–1; Unterhalt: 50-%-Stelle; Ersatzteile/Reparatur: 0,5 % (Bau) und 3 % (EMSR); Salzsäure: 0,1 gHClg–1NH4-N (in 
Bezug auf die Ammoniumfracht im Faulwasser), 0.30 CHFkg–1HCl; Methanol: 0.30 CHFkg–1CH3OH; 50 % des produzierten Schlamms werden im Faulturm wieder abgebaut,
Schlammentsorgungskosten: 1200 CHFt–1CSB.

Tab. 3 Kostenvergleich zur separaten Faulwasserbehandlung mit «Nitrifikation/Denitrifikation» und «partieller Nitritation/Anammox»
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chen im Mittel nur knapp 10 % der
Gesamtkosten aus, so dass die Ein-
sparungen bei der Belüftungsener-
gie beim neuen Verfahren nicht be-
sonders ins Gewicht fallen.

8. Schlussfolgerungen

Die Reaktorkombination beste-
hend aus partieller Nitritation

und anschliessender anaerober
Ammoniumoxidation wurde wäh-
rend Monaten erfolgreich im Pi-
lotmassstab getestet. Eine separate
Faulwasserbehandlung mit partiel-
ler Nitritation/Anammox ist res-
sourcenschonender und rund 70 %
kostengünstiger als ein konventio-
neller Ausbau des Belebtschlamm-
beckens der Hauptstufe. Das not-
wendige Reaktorvolumen ist in
etwa doppelt so gross wie der tägli-
che Faulwasseranfall, wobei rund
85–90 % des Stickstoffs eliminiert
werden können. Unter Berücksich-
tigung der nachfolgenden Grund-
sätze erfolgt ein stabiler und war-
tungsarmer Betrieb:
(i) Keine Nitritoxidation im aero-

ben Nitritationsreaktor durch
pH-gesteuerte Belüftung (nur
so lange belüften wie notwen-
dig) und kontrollierten Über-
schussschlammabzug.

(ii) Guter Biomassenrückhalt im
Anammoxreaktor, da auf-
grund der geringen Wachs-
tumsrate (rund zehnmal lang-
samer als Nitrifikanten) ein
Schlammalter von mehreren
Monaten gewährleistet wer-
den muss. Folglich wird das
Einwachsen der Anammox-
bakterien aus Belebtschlamm
zur Geduldsprobe, wenn der
Reaktor nicht mit Biomasse
einer bestehenden Anam-
moxanlage angeimpft werden
kann.

(iii) Vermeidung einer Nitritakku-
mulation im Anammoxreaktor
(NO2/NH4 im Zulauf < 1,3).
Durch Inhibierung der nitrit-

sensitiven Anammoxbiomasse
wird die Stickstoffeliminations-
leistung über Wochen beein-
trächtigt.

Aufgrund der beiden Doktorarbei-
ten (Egli [6]; Fux [8]) und weiterer
ausländischer Publikationen be-
steht eine gute Wissensgrundlage
für den zukünftigen Einsatz der
anaeroben Ammoniumoxidation.
Die geringe Praxiserfahrung sowie
die verschiedenen Patente führen
(noch) zu einer gewissen Vorsicht
und Zurückhaltung beim Bau gross-
technischer Anlagen. Die vorge-
schlagene kompakte Reaktorkom-
bination lässt sich jedoch problem-
los in die bestehende Infrastruktur
der Kläranlage einbauen.Vor allem
bei grösseren Kläranlagen (> 50 000
EW) lohnt sich der Bau einer se-
paraten Faulwasserbehandlung, da
die spezifischen Eliminationsko-
sten rasch abnehmen.Aufgrund der
Nachhaltigkeit und der daraus fol-
genden geringen Betriebskosten
wird sich die anaerobe Ammonium-
oxidation bei der Behandlung am-
moniumreicher Schlammwässer in
Zukunft durchsetzen.
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