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电气石对厌氧氨氧化菌驯化与反应器启动的影响

张捍民, 李义菲, 赵 然, 高 范, 杨凤林
(大连理工大学 环境学院 工业生态与环境工程教育部重点实验室, 大连 116024)

摘 要: 为了研究电气石对厌氧氨氧化菌驯化过程的影响,采用 2 个平行的连续搅拌式生物反应器,其中一个添加

电气石(记为 R1),另一个未添加电气石作为空白对照(记为 R2). 2 个反应器均在第 23 天观察到显著的 NH +4 -N
和 NO -2 -N同时去除,即表现出厌氧氨氧化活性. 添加电气石反应器 R2 的污泥适应期比对照反应器 R1 缩短 42 d
(R2 为 12 d,R1 为 54 d),且最高氮负荷达到 205. 0 mg / (L·d),比对照表现出更好的耐负荷冲击能力. 此外,电气石

可以调控 pH和氧化还原电位使其保持在厌氧氨氧化菌适合范围内,为驯化提供稳定环境. 厌氧氨氧化活性批式

实验显示,添加电气石驯化得到的菌体的 SAA 最高比对照增加 48. 8% ,微生物胞外聚合物(extracellular polymeric
substances, EPS)检测结果显示,添加电气石反应器 R2 的多糖、蛋白质和总 EPS分别比对照反应器 R1 增加 7. 6% 、
86. 7%和 43. 8% ,说明电气石可以促进微生物生长代谢,提高厌氧氨氧化反应活性. 粒径与扫描电子显微镜检测

说明:电气石并不利于污泥颗粒化,而是大部分污泥与电气石分散生长. 谱系分析说明:驯化过程中,微生物组成由

接种活性污泥中大量杆菌与丝状菌逐渐演变,筛选出如反硝化菌、亚硝化菌等功能菌种.
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Effect of Tourmaline on Enrichment of Anammox
Bacteria and Start-up of Reactors
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(Key Laboratory of Industrial Ecology and Environmental Engineering (MOE), School of Environmental Science and Technology,

Dalian University of Technology, Dalian 116024, China)

Abstract: In this study, the effect of tourmaline on the enrichment of Anammox bacteria for nitrogen
removal was investigated by two parallel lab-scale continuously stirred tank bioreactors ( CSTR) with
tourmaline addition R2 and without tourmaline as control R1, respectively. After 23 days of operation,
Anammox activity was achieved with a simultaneous consumption of NH +4 -N and NO -2 -N in both reactors.
Time of sludge adaptation period of R2 was shorter than that of R1 by 42 days (R2: 12 d, R1: 54 d).
R2 showed a stronger capacity for nitrogen removal and resisting nitrogen shock load with the maximum
nitrogen loading rate (NLR) of 205. 0 mg / (L·d). In addition, tourmaline can control pH and oxidation
reduction potential (ORP) values to provide a stable environment for enrichment of Anammox bacteria.
Anammox activity batch tests demonstrate that addition of tourmaline can enhance the activity of
Anammox bacteria with a maximum increase of 48. 8% higher than the control. Analysis of extracellular
polymeric substances ( EPS) show that the maximum increase of carbohydrate, protein and total EPS
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production is obtained in R2 by 7. 6% , 86. 7% and 43. 8% , respectively, which indicate that
tourmaline can promote the growth and metabolism of bacteria and enhance the activity of Anammox
reaction. According to the results of the particle size observation and scanning electron microscope
(SEM) images, there is no visible benefit for the granulation of Anammox sludge by adding tourmaline
and great number of the Amammox sludge and tourmaline developed separately in the component.
Phylogenetic tree of bacteria demonstrates that numbers of the functional bacteria such as denitrifying
bacteria and nitrococcus are extracted from the seed sludge which contain a big quantity of brevibacterium
and filamentous bacteria during the enrichment process.
Key words: Anammox; tourmaline; enrichment; start-up; nitrogen removal

  传统的硝化-反硝化工艺是目前应用最广泛的

生物脱氮工艺,但因其硝化阶段需要外加氧气,反硝

化阶段需要外加有机碳源,因而造成运行成本大大

增 加[1] . 厌 氧 氨 氧 化 ( anaerobic ammonium
oxidation,Anammox)反应在厌氧条件下以亚硝酸氮

为电子受体,氨氮为电子供体,完成自养脱氮[2] . 与

传统硝化-反硝化相比, Anammox 工艺可以减少

63%的氧气消耗[3],无需外加碳源[4],活性污泥产

量更低[5],CO2释放量更低[6],因而节省近 90%的运

行成本[7],因此 Anammox被认为是一种极具发展前

景的生物脱氮工艺. 研究得出实验室规模反应器的

氮去除率为 26 ~ 77 kg / (m3·d) [8-9],实际规模反应

器的 氮 去 除 率 为 9. 5 kg / ( m3·d ) [10] . 然 而,
Anammox菌生长速率低,倍增时间为 10 ~ 12 d[11],
并且对环境条件敏感[12],因此 Anammox 菌的驯化

是该工艺工程应用的重大挑战.
前 研 究 表 明, 反 应 器 类 型 ( SBR[7,13]、

UASB[14-17]、CSTR[18]和 MBR[19-20] )、接种污泥(传统

活性污泥[7, 13, 15, 17]、反硝化污泥[21]、硝化污泥[22]、
厌氧消化污泥[20,23]和产甲烷污泥[24-25] )以及运行条

件(如反应温度)等条件都会对 Anammox 污泥的驯

化产生正面或负面影响. 其中 UASB 反应器因具有

较高的生物截留率,能成功启动 Anammox 反应器,
并获得 74. 3 ~ 76. 7 kg / (m3·d)的氮去除率[9] . 此

外,研究者也尝试一些新型手段,如添加载体填料或

电极等. 用沸石作为填料可以促进 Anammox 生物

膜的形成并且减少冲刷过程中的生物流失[26] .
Chen等[23]通过添加竹炭成功启动 Anammox工艺并

且获得的 Anammox 菌体数量显著增加. Zhang
等[27]运用一种具有铁电极的新型 Anammox 反应器

来提高 Anammox 菌群落活性并加速启动过程. 但

上述方法仍需要较长的启动时间及外加成本,因此

通过经济高效的方法实现 Anammox 菌的驯化与工

艺的快速启动非常必要.
电气石是一种以含硼为特征的含有铝、钠、铁、

钙、镁的环状硅酸盐晶体矿物[28],具有较高的物理

化学稳定性. 电气石具有显著的热电性、压电性和

自发电极性[29] . 前研究表明电气石对微生物生长

代谢有积极作用. Xia 等[28]研究表明,电气石能降

低水分子缔合度,提高沼泽红假单胞菌脱氢酶活性.
Zhang等[30]研究表明电气石可以提高固定在菌丝小

球上的苯胺降解细菌的数量和活性. Qiu 等[31]研究

表明低浓度电气石可以提高大肠杆菌细胞膜渗透

性,促进其对周围介质中营养的吸收. 因此电气石

可能是一种促进 Anammox菌驯化的有效选择.
本研究的目的是:1) 通过 2 个平行的 CSTR 反

应器证明添加电气石促进 Anammox 菌驯化并加快

反应器启动;2) 分析电气石对 Anammox 菌活性、环
境调节、污泥颗粒化及菌种筛选与进化方面的作用.

1 材料与方法

1. 1 电气石

电气石购买于物华天宝公司,产于内蒙古赤峰

地区,属于黑电气石. 电气石的化学组成如下(质量

百分比):NaO2 1. 19;MgO 8. 05; Cr2 O3 0. 22; SiO2
37. 05;K2O 0. 09;CaO 1. 18;TiO2 0. 44;B2O3 10. 16;
FeO 8. 33 和 Al2 O3 29. 8. 平均粒径为 62 μm ( d
(0. 1) 35 μm;d (0. 5) 58 μm;d (0. 9) 96 μm).
SEM观察电气石主要成颗粒状或短棒状.
1. 2 接种污泥

用活性污泥作为接种物,该活性污泥取自当地

的城市生活污水处理厂———凌水河污水处理厂,采
用 CAST工艺,进水中的氮主要以氨氮形式存在.
1. 3 合成污水

合成污水成分改自 van de Graaf等[32]报道的成

分,NH4Cl和 NaNO2作为主要氮源物质,质量浓度按
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照化学计量比 1: 1. 32[2]投加,分别为 50 mg / L和 66
mg / L,其他组成( g / L)包括:KHCO3 1. 25;KH2 PO4
0. 025;CaCl2·2H2 O 0. 3;MgSO4·7H2 O 0. 2;FeSO4
0. 006 25;EDTA 0. 006 25 和微量元素液 1. 25 mL / L.
微量元素液组成为( g / L):EDTA 15,ZnSO4·7H2 O
0. 43;CoCl2·6H2O 0. 24;MnCl2·4H2O 0. 99; CuSO4·
5H2O 0. 25;NaMoO4·2H2O 0. 22;NiCl2·2H2O 0. 19;
NaSeO4·10H2O 0. 21;H3BO4 0. 014 和 NaWO4·2H2O
0. 050.
1. 4 连续实验

采用 2 个相同的连续搅拌式生物反应器

( continuously stirred tank reactor, CSTR),高 150
mm,直径 140 mm,总有效工作体积为 2 L,装置如图

1 所示.

1—厌氧连续搅拌式主反应器;2—加热带;3—电磁搅拌

装置;4—PID温度控制器;5—蠕动泵;6—进水池;7—密

闭二沉池;8—出水池.
图 1 厌氧连续搅拌式生物反应器装置

Fig. 1 Schematic diagram of experimental anaerobic
continuously stirred tank bioreactor (CSTR)

 

用 1. 2 部分中所述活性污泥接种 2 个平行的厌

氧 CSTR反应器(R1 和 R2). 反应器中污泥 VSS 质

量浓度为 5. 0 g / L. R1 不加电气石,作为空白对照

反应器,R2 投加 200 g电气石,搅拌速度设为 100 r /
min使微生物和电气石充分悬浮. 初始 HRT分别设

为 R1: 1. 4 d和 R2: 1. 6 d. 通过缩短 HRT 来提高

氮负荷. 合成污水进水时按 N2 : CO2为 95% : 5%曝

气,并且每日更换以避免由于生物活性或其他原因

造成的组成改变. 反应器中 pH 保持在 7. 5 ~ 8. 5,
温度控制在(35 ± 1) ℃,整个反应器用黑布包围,以
避免光合菌的生长.
1. 5 厌氧氨氧化活性批式实验

在驯化结束后,取反应器中污泥进行批式实验

来详细比较 R1 和 R2 中污泥的 Anammox活性. 100

mL血清瓶装有 50 mL Anammox 菌悬浮液,初始微

生物 VSS 质量浓度为 1 g / L. 合成污水如 1. 3 部分

所述,调节 pH 为 8. 0 ± 0. 1. 血清瓶用橡胶塞严格

密封,于恒温 35 ℃,150 r / min摇床中避光培养.
厌氧氨氧化活性( specific activity of Anammox,

SAA)

SAA =
24ρ(NH +4 -N + NO -2 -N)

1 000hρ0
(1)

式中:ρ0 为初始微生物质量浓度,m / L;h 为培养时

间,h;NH +4 -N、 NO -2 -N为 NH +4 -N和 NO -2 -N消耗量.
1. 6 分析方法

驯化过程中每隔 1 d 收集 1 次样品. NH +4 、
NO -2 ,EPS 和 VSS 按照标准方法[33]测定. NO3 - -N
用离子色谱测定(Shimadzu SCL-10Asp, Japan). pH
和 ORP用便携式分析仪(WTW-inolab, Germany)测
定. 粒径用激光粒度仪(MASTER SIZER2000 laser
particle analyzer, UK)测定. 所有化学品均采用分析

纯,结果取 2 次测定平均值.
1. 7 扫描电子显微镜(SEM)观察

驯化第 1 天和最后 1 天反应器 R1 和 R2 中的

污泥,用扫描电子显微镜(SEM, FEI, USA)观察其

形态学特征. 样品首先用 2. 5% 体积分数,pH 为

7. 2 的戊二醛溶液在 4 ℃下固定 2 h,然后用乙醇梯

度脱水,体积浓度从低到高分别为 50% 、70% 、
80% 、90% 、95% 和 100% ,每个体积浓度脱水 10
min,最后真空干燥并喷金.
1. 8 DNA提取、PCR、DGGE及谱系分析

驯化第 1 天和最后 1 天反应器 R1 和 R2 中的

污泥, 用 16S rRNA PCR、 变 性 梯 度 凝 胶 电 泳

(DGGE)以及基因谱系分析来研究微生物组成.
DNA提取采用 FastDNA襆 SPIN Kit for Soil (MO BIO
Laboratories, Inc. , Carlsbad, CA). 使用 TaKaRa EX
Taq(Code No. DRR001A),对污泥 DNA 进行 PCR
扩增,引物分别为 GC-341F(正向引物)和 758R(反
向引物). DGGE 变性梯度凝胶线性梯度范围为

30%到 60% ,60 ℃条件下在通用变异检测系统(D-
CODE UMDS系统)中运行,并通过 Fluor Chem HD2
(Protein Simple, USA)获取凝胶数字成像.

根据 DGGE 结果,将优势条带切胶洗脱,再用

上述引物(正向引物不含 GC 夹)进行第 2 次 PCR
扩增. 以纯化后的 PCR产物为模板,用 DNA测序试

剂盒 BigDye Terminator V3. 1 ( Sangon Company,
Shanghai, China)进行循环测序,并通过测序系统

ABI PRISM 3730 ( Applied Biosystems, California,

1741



北 京 工 业 大 学 学 报 2015 年

USA)形成 16S rRNA片段序列. 采用 BLAST工具将

获得的 16S rRNA序列与 GenBank 中参考微生物基

因序列进行比对,再用 MEGA6 软件建立微生物进

化树.

2 结果与讨论

2. 1 厌氧氨氧化菌驯化及反应器脱氮性能

根据反应器中 NH +4 -N和 NO -2 -N的质量浓度变

化(图 2),Anammox工艺的启动过程可以分为 3 个

阶段:第 1 阶段为污泥转换期;第 2 阶段为污泥适应

期;第 3 阶段为活性提高期. 该划分与其他研究报

道类似[34-35]。

图 2 反应器启动过程中脱氮性能

Fig. 2  Nitrogen removal performance of reactors during the
start-up period

 

反应器 R1 的污泥转换期为第 1 天—第 19 天,
添加电气石反应器 R2 的污泥转换期为第 1 天—第

17 天. 此阶段由于细胞溶菌作用[36] R1、R2 出水

NH +4 -N质量浓度始终高于进水,反硝化活性非常显

著[37],而未表现出 Anammox活性. 添加电气石反应

器 R2 出水 NH +4 -N质量浓度低于对照反应器 R1,但
并未明显缩短污泥转换期时间.

反应器 R1 的污泥适应期为第 19 天—第 73 天,
添加电气石反应器 R2 的污泥适应期为第 17 天—
第 29 天. 两反应器均在第 23 天观察到显著的

NH +4 -N和 NO -2 -N 同时去除,表现出 Anammox 活

性,R1 和 R2 的 NO -2 -N 与 NH +4 -N 消耗量比值分别

为 1. 33 和 1. 32,理论化学计量比为 1. 32[2] . 初次

表现出 Anammox 活性时,R1 的 NH +4 -N 和 NO -2 -N
去除率分别为 32. 8% 和 40. 2% ,R2 的 NH +4 -N 和

NO -2 -N去除率分别为 49. 0%和 50. 6% . 可见添加

电气石会明显缩短污泥适应期.
反应器 R1 的活性提高期为第 73 天—第 100

天,添加电气石反应器 R2 的活性提高期为第 29
天—第 100 天. 反应器中 Anammox 活性显著并趋

于稳定,这标志着 Anammox 工艺成功启动. 本阶

段,R1 出水 NH +4 -N和 NO -2 -N的平均去除率分别为

99. 5%和 85. 5% ,R2 出水 NH +4 -N和 NO -2 -N的平均

去除率分别为 98. 7% 、81. 9% ,R1 和 R2 的 NO -2 -N
与 NH +4 -N消耗量平均比值分别为 1. 21、1. 19.

图 3 反应器 R1 与 R2 中进水氮负荷(NLR)和氮去除速

率(NRR)的变化趋势

Fig. 3  Profile of the influent nitrogen loading rate (NLR)
and the nitrogen removal rate (NRR) in reactor R1
and R2

从启动第 1 天—第 33 天,反应器 R1 和 R2 的

HRT分别为 1. 4 d和 1. 6 d,平均 NLR分别为 75. 0、
65. 7 mg / (L·d),最后 R1 和 R2 的 NRR 分别达到

42. 5、65. 4 mg / (L·d),如图 3 所示. 从首次出现厌

氧氨氧化活性到第 1 次提高氮负荷,分别对 R1 和

R2 的 NLR( x)和 NRR( y)进行拟合,得出 R1:y =
3. 07x + 53. 16( r2 = 0. 680),R2:y = 13. 22x + 83. 14
( r2 = 0. 977),可以看出,R2 更符合生化反应一级动

力学特征,说明添加电气石的混培物中的 Anammox
菌占绝对优势并且活性更强. 从第 35 天开始,R1
和 R2 的 HRT 均缩短至 0. 8 d,R1 和 R2 的 NLR 分

别增加至 157. 9、145. 8 mg / (L·d). 对于氮负荷的

提高,2 个反应器中驯化得到的 Anammox 混培体均

表现出一定的耐负荷冲击能力,其中添加电气石反

应器 R2 的适应期较短,出水 NH +4 -N 和 NO -2 -N 的

质量浓度在小幅增加后能很快地降到一个很低的水
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平并趋于稳定. 从反应器运行第 51 天开始,由于对

照反应器 R1 的 NRR 仍处于较低水平,因此只将反

应器 R2 的 NLR 提高至 205. 0 mg / (L·d),R2 仍表

现出较好的脱氮能力,NH +4 -N 和 NO -2 -N 去除率分

别为 100% 、96. 9% . 由于从第 73 天起,R2 的 NO -2 -
N积累明显,第 81 天将 R2 的 NLR 降低至 171. 6
mg / (L·d),第 85 天性能基本恢复. 由此可见,电气

石作用下驯化得到的 Anammox 菌耐负荷冲击能力

更好.
从实验结果可以看出:电气石的加入明显缩短

了污泥适应期的时间,并且增强了反应器脱氮效能.
这是由于电气石能促进 Anammox 菌生长代谢,提高

菌种活性. 上述作用与电气石材料能自发极化形成

永久电场的特性有很大关系[29,38] . 其永久电极性使

电气石表面在厚度 10 μm 左右的范围内存在高达

107 V / m的电场强度[39] . 电场可以调节细胞膜表面

蛋白质和脂类的活性[40],电气石的加入会导致细胞

膜流动性显著降低,渗透性增强[31],有利于细胞从

周围介质吸收营养. 外加电场还可以减弱或破坏水

分子间氢键,从而影响水团簇结构[41] . 电气石可以

减小水分子团体积,加快细胞生长代谢. 此外,电气

石在粉碎过程中因价键断裂而在表面产生裸露的金

属阳离子 Na + 、K + 、Ca2 + 、Mg2 + 、Fe2 +等,并释放入水

中,对微生物活性产生影响. 如 Ca2 +可以作为某种

酶的辅因子以及内孢子的组成成分[31] . Fe 是亚铁

血红素 c的组成元素,亚铁血红素 c 是 Anammox 菌
一些功能性酶的组成部分,Fe2 +参与 Anammox 过程

能提高 Anammox群落活性[27] .
2. 2 COD与硝酸氮产量

初始阶段,R1 反硝化强烈,COD 质量浓度较

高,NO -3 -N 质量浓度更低. 表现出 Anammox 活性

后,反硝化减弱,R1 和 R2 的 NO -3 -N 质量浓度均逐

渐升高,并基本维持在一定水平,如图 4 所示. 整个

驯化过程中,R1 的 COD 普遍高于 R2,在 R1 进入

Anammox性能稳定阶段后,COD与 R2 相当,均保持

较低水平.
2. 3 厌氧氨氧化活性批式实验

在驯化培养 100 d 后,采用批式实验检测 2 个

反应器中培养物的 SAA. 在培养开始时(3 h),添加

电气石反应器 R2 中微生物的 SAA即表现出比空白

对照 R1 有明显的提高. 培养 9 h时,R2 中微生物的

SAA达到最大值,比对照反应器 R1 提高 48. 8% ,如
图 5 所示. 培养结束(36 h)时,对照反应器 R1 中微

生物的 NH +4 -N 和 NO -2 -N 去除率分别达到 82. 6%

图 4 反应器 R1(未添加电气石)与 R2(添加电气石)的
COD浓度与硝酸氮产量

Fig. 4  COD concentration and nitrate production of reactor
R1 (without tourmaline) and R2 (with tourmaline)

图 5 Anammox 活性批式实验,反应器 R1 和 R2 中培养

物 NH +4 -N、NO -2 -N和 SAA变化

Fig. 5  Variations of ammonium,nitrite and SAA of reactor
R1 and R2 in the batch tests

 

和 96. 4% ,添加电气石反应器 R2 中微生物的 NH +4 -
N和 NO -2 -N去除率均达到 100% . R1 与 R2 中微生
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物 NO -2 -N与 NH +4 -N 消耗量比值的平均值分别为

1. 43 和 1. 34. 因此,添加电气石的微生物 Anammox
反应活性有所提高.
2. 4 电气石对驯化环境的调节(pH和 ORP)

整个驯化过程, R1 和 R2 的 pH 变化范围

(pHmax - pHmin)分别是 1. 56 和 1. 08,说明添加电气

石对 pH变化能产生一定调控作用,使其更接近并

维持在 Anammox 菌适合范围 6. 7 ~ 8. 3[1] . 污泥期

和适应期的 pH波动较大,活性稳定期 pH均较之前

升高并基本保持稳定,这是由于 Anammox 反应酸度

消耗[42] . 在进水条件和 HRT 恒定条件下,出水 pH
的增加可以指示 Anammox 工艺表现的提升[15],如
图 6 所示.

图 6 反应器启动过程中,R1(未添加电气石)和 R2(添
加电气石)的 pH 和 ORP变化

Fig. 6  pH and ORP of R1 ( without tourmaline) and R2
(with tourmaline ) during the start-up period

 

在污泥转换期,R1 和 R2 的 ORP 都随时间升

高,这是因为有机碳源不断被消耗,反硝化减弱,氧
化态的 NO -3 -N 不断升高(见图 4). 添加电气石反

应器 R2 的 ORP 显著高于 R1,是因为电气石促进

Anammox菌生长,加快 Anammox 反应进行,生成氧

化态的 NO -3 -N 较多(见图 4). 进入适应期后,R1
与 R2 的 ORP 平均值分别为 125. 9、121. 4 mV,R1
和 R2 的 ORP 波动范围 ( ORPmax-ORPmin )分别为

183. 0、121. 1 mV,可见电气石有调节 ORP稳定的作

用. R2 在中后期 OPR 低于 R1 可能由于电气石刺

激菌体生长导致 EPS含量增加,如图 7 所示.

图 7 反应器启动过程中,R1(未添加电气石)和 R2(添
加电气石)中微生物的 EPS变化

Fig. 7  EPS of the bacteria in reactor R1 ( without
tourmaline) and R2 (with tourmaline) during the
start-up period

 

由于电气石表面存在强电场,水分子会通过瞬

间放电而被电离. 存在如下反应: H2 O寅H + +
OH - ,2H + + 2e -寅H2尹,OH - + H2O寅H3O -2 . 该过

程可以使 H + 质量浓度降低[43],调节 pH 使其更接

近 Anammox 菌最佳 pH 8. 0[1],有利于维持细胞的

酸碱平衡以及内环境稳定.
Strous等[44]研究表明 Anammox 菌通过亚硝酸

氮厌氧氧化生成硝酸氮来获得电子,需要的电位为

+ 0. 43 V. 因此,Anammox 反应过程中的微生物处

于较高的氧化态,这不同于其他厌氧菌需要较低的

ORP(一般为负值).
pH和 ORP是废水生物处理系统中重要的操作

参数,尤其是 Anammox 菌对生长环境要求极为苛

刻,电气石的存在能调节 pH 和 ORP 使其更适应

Anammox菌,并保持在一定范围内,为菌种驯化提

供了更稳定的生长运行环境.
2. 5 污泥形态与颗粒化

在启动过程中,污泥颜色由第 1 天的深棕色到

培养末期变为红棕色. 初始阶段,可能由于溶菌作

用以及适应新环境,EPS产量较高. 随着驯化进行,
添加电气石反应器 R2 的总糖与对照 R1 没有明显

变化,但是蛋白质明显增加,如图 7 所示. 驯化结束

后,R2 的多糖、蛋白质和总 EPS 产量分别比 R1 增

加 7. 6% 、86. 7% 和 43. 8% . 据报道[45],Anammox
菌的 EPS与其生长有关,高活性的 Anammox菌将分

泌更多的 EPS,这与本实验中 EPS 产量与 Anammox
菌活性表现出一定正相关性的结果相符合. 此外,
EPS产量增加又可以促进更多电气石颗粒均匀分散
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在 EPS 形成的类胶体矩阵的多孔状结构中,与
Anammox菌更紧密接触,从而刺激生长代谢,提高

反应活性,形成相互促进的良性生长状态.
驯化初期活性污泥的 D[4,3]-体积加权平均粒

径为 77. 6 μm,驯化结束后,反应器 R1 和 R2 的平均

粒径分别增加到 179. 4、101. 6 μm. 理论上,EPS 产

量增加(见图 7)会促进污泥颗粒化,然而结果相反,
添加电气石 R2 反应器中 Anammox 菌虽然 EPS 产

量提高,但平均粒径并未明显增加,原因可能是蛋白

质的增加会表现出更强的负电性,与此同时电气石

因表面阳离子释放入水中而荷负电,因此两者由于

电性相斥原因,不利于污泥颗粒形成,如图 8 所示.

图 8 反应器启动过程中,R1(未添加电气石)和 R2(添
加电气石)中微生物的粒径变化

Fig. 8  Particle size of the bacteria in reactor R1 (without
tourmaline) and R2 (with tourmaline ) during the
start-up period

 

用扫描电镜可以观察到菌体与电气石的生长状

态,如图 9 所示. 接种活性污泥中存在球状菌、杆菌

以及大量丝状菌,菌体分散生长. 经过 100 d 驯化

后,R1 反应器中丝状菌减少,基本呈球状,紧密生

长. R2 反应器中菌体并未以电气石为核心形成颗

粒,而是大部分与电气石分散生长,很少部分附着在

电气石上生长.
2. 6 微生物谱系分析

驯化初期(第 1 天),污泥中存在大量杆菌、球
菌与丝状菌,如图 10、11 所示. 其中包括叶杆菌

Thermovum composti ( band 1)、链球菌 Streptococcus
mitis 与乳酸杆菌 Lactobacillus ( band 2 )、放线菌

Actinobacterium 和丝状菌 Microthrix parvicella ( band
6),与 SEM观察结果相一致.

驯化末期(第 100 天),接种污泥中的部分杆菌

(band 2)和丝状菌(band 6)在反应器 R1 和 R2 中均

大量减少甚至未出现. 这可能由于驯化过程中严格

图 9 反应器启动过程中,R1(未添加电气石)和 R2(添
加电气石)中微生物的 SEM成像

Fig. 9  SEM observation of the bacteria in reactor R1
(without tourmaline) and R2 ( with tourmaline )
during the start-up period

 

图 10 启动过程中反应初期与末期微生物的 DGGE分析

Fig. 10 DGGE analysis of the bacteria in reactors at the first
and last day of the start-up period

 
的厌氧环境以及 COD 不断被消耗造成上述菌种竞

争减弱甚至消亡.
反应器 R1 和 R2 中出现一类新的菌属,寡养单
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胞菌属 Stenotrophomonas(band 5),研究表明其具有

较好的硝酸盐和亚硝酸盐还原能力,是一类反硝化

菌[46-47],这说明驯化过程中,底物(亚硝酸氮)负荷

的不断增加为此类微生物的生长提供了必要的环境

条件. 与 R1 相比,添加电气石反应器 R2 出现了 β-
变形菌纲 Beta proteobacterium(band 3),而其中一种

无机化能种类是可以在厌氧条件下氧化氨的亚硝化

单胞菌属 Nitrosomonas.

图 11 反应器中基于 UPGMA模型建立的微生物基因谱系

Fig. 11 Phylogenetic tree of bacteria in reactors constructed by the UPGMA method based on partial 16S
rRNA gene sequences

 

3 结论

1) 2 反应器均在第 23 天观察表现出 Anammox
活性,添加电气石反应器 R2 的污泥适应期从空白

(R1)的 54 d缩短至 12 d,且耐负荷冲击能力更好.
2) 电气石可以调控 pH和 ORP 在 Anammox 菌

适合范围内,为驯化提供稳定环境.
3) 添加电气石反应器 R2 的多糖、蛋白质和总

EPS分别比 R1 增加 7. 6% 、86. 7%和 43. 8% ,说明

电气石促进细胞生长代谢.
4) Anammox活性批式实验显示,添加电气石驯

化得到的菌体的 SAA最高比对照增加 48. 8% .
5) 粒径与 SEM 检测说明,电气石并不利于污

泥颗粒化.
6) 谱系分析说明,驯化过程中,微生物组成由

接种活性污泥中大量杆菌与丝状菌逐渐演变,筛选

出如反硝化菌、亚硝化菌等功能菌种.
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