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摘摇 要: 短程反硝化作为厌氧氨氧化反应基质亚硝酸盐(NO -
2 鄄N)获取的新途径,近年来受到广泛关注. 短程反硝

化与厌氧氨氧化耦合的污水脱氮工艺具有重要应用潜力. 然而,城市污水基质浓度较低且波动频繁,有效实现厌氧

氨氧化菌持留与富集是该工艺稳定脱氮的关键. 针对上述问题,构建了基于生物膜的短程反硝化耦合厌氧氨氧化

工艺,采用 2 种结构不同的生物填料为载体,对比系统长期脱氮性能,重点考察氮负荷降低过程中系统氮素转化规

律及菌群活性变化,深入分析生物膜胞外聚合物(extracellular polymeric substances,EPS)产生特性. 结果表明,以含

氨氮(NH +
4 鄄N)与硝酸盐氮(NO -

3 鄄N)废水为处理对象,乙酸钠为有机碳源,分别采用聚氨酯海绵填料(R1)和聚乙烯

空心环填料(R2)成功构建了短程反硝化耦合厌氧氨氧化生物膜系统. 进水 NH +
4 鄄N 与 NO -

3 鄄N 由 150 mg / L 逐渐降

低至50 mg / L、氮负荷由 0郾 6 kg / (m3·d)降为 0郾 2 kg / (m3·d)时,R1 和 R2 维持高效稳定脱氮,低负荷阶段平均总氮

(TN)去除率分别为 87郾 6%和 83郾 6% . 厌氧氨氧化作用始终为主要脱氮途径,其占两系统 TN 去除的贡献率分别高

达 98郾 2%和 97郾 4% . 生物膜短程反硝化速率随氮负荷减少而降低,但高 NO -
2 鄄N 积累特性未受影响,R1 系统 NO -

2 鄄
N 积累效率达到 95郾 1%且高于 R2(89郾 8% ),其厌氧氨氧化活性降低程度小于 R2,表明聚氨酯填料更适合低负荷

下该工艺长期运行. 低负荷下微生物分泌更多 EPS,蛋白质含量增加有助于系统应对氮负荷变化. 综上,短程反硝

化耦合厌氧氨氧化生物膜工艺处理低基质废水时具有稳定高效的重要优势,为解决厌氧氨氧化应用的瓶颈问题提

供了新方法,具有研究意义和应用价值.
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Abstract: Partial鄄denitrification has received wide attention as a new approach for nitrite ( NO -
2 鄄N)

generation. The novel nitrogen removal process coupling partial鄄denitrification and anammox has great
potential in application. However, considering the low substrate concentration and frequent fluctuation of
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municipal wastewater, efficient retention and enrichment of anammox bacteria appears to be a crucial
issue for this technology. Taking this into consideration, this study established a process in biofilm
systems using two types of carriers for partial denitrification coupling with anammox, and aimed to
compare the long鄄term nitrogen removal performance, and mainly investigated the nitrogen transformation
and microbial activities variation under decreasing nitrogen loading rates, as well as an in鄄depth analysis
of extracellular polymeric substance ( EPS). Result showed that, feeding with wastewater contained
NH +

4 鄄N and NO -
3 鄄N, using acetate as organic carbon source, partial denitrification coupling with anammx

systems with fixed biocarriers of polymeric sponges ( R1) and polyethylene hollow rings ( R2) were
established successfully. When the influent of NH +

4 鄄N and NO -
3 鄄N gradually decreasing from about 150

mg / L to 50 mg / L, corresponding to the nitrogen loading rates (NLR) declining from 0郾 61 to 0郾 21 kg /
(m3·d), both of the systems maintained the stably high nitrogen removal performance, and the average
total nitrogen ( TN) removal efficiencies in low NLR phase were 87郾 6% and 83郾 6% , respectively.
Anammox were the dominant pathways of nitrogen removal, accounting for as high as 98郾 2% and
97郾 4% , respectively. The decreasing NLR resulted in the reduced rates of partial denitrification, while it
had little impact on the NO -

2 鄄N accumulation efficiency, which achieved 95郾 1% in R1 and was higher
than R2 (89郾 8% ), and it showed a less decrease in anammox activities than R2, indicating that the
polymeric sponges was more suitable for long鄄term operation of this process under low NLR. More EPS
were secreted and increasing protein would benefit for coping with varying NLR. Overall, the partial鄄
denitrification coupling with anammox process holds significant advantage in treating low鄄strength
wastewater, providing a new solution for bottleneck in applying anammox process, with great significance
of research and values of practical application.
Key words: partial denitrification; anammox; biofilm; nitrogen loading rates; extracellular polymeric
substance (EPS); biological nitrogen removal

摇 摇 污水中含氮污染物过度排放是水体富营养化的

主要诱因,污水脱氮已成为水处理领域的重要课题.
厌 氧 氨 氧 化 ( anearobic ammonia oxidization,
anammox)是 20 世纪 90 年代被发现的生物氮素转

化过程,其是指在缺氧条件下,厌氧氨氧化菌以

NO -
2 鄄N 为电子受体,将 NH +

4 鄄N 直接转化为氮气

(N2)和部分 NO -
3 鄄N 的生物反应[1] . 与传统硝化反

硝化脱氮技术相比,厌氧氨氧化过程无须溶解氧和

有机物,大大节省了污水处理厂运行费用和能源消

耗;同时,厌氧氨氧化菌世代时间较长[2],污泥产量

远低于传统硝化 /反硝化工艺,能够有效缓解剩余污

泥处理处置问题及其潜在的环境污染,是实现污水

处理由能耗型向效能型转变的关键技术[3鄄4] .
目前,厌氧氨氧化工艺已规模化应用于高氨氮

废水处理[5] . 然而,低氨氮废水的厌氧氨氧化处理

仍未实现工程化应用,其瓶颈问题在于稳定获取基

质 NO -
2 鄄N. 在好氧条件下,通过抑制和淘洗亚硝酸

盐氧化菌(NOB),实现 NH +
4 鄄N 氧化为 NO -

2 鄄N 的短

程硝化,是目前应用最多的产 NO -
2 鄄N 途径[6] . 但

是,城市污水中 NH +
4 鄄N 质量浓度较低(20 ~ 50 mg /

L),且温度波动较大,难以实现和维持稳定的短程

硝化过程,产生的 NO -
2 鄄N 极易被氧化为 NO -

3 鄄N,甚
至导致短程硝化完全破坏而转变为全程硝化[7鄄8],使
厌氧氨氧化工艺面临效果恶化和系统崩溃的风险.

近年来,短程反硝化作为稳定获取 NO -
2 鄄N 的新

途径受到广泛关注,其是将 NO -
3 鄄N 仅还原为 NO -

2 鄄N,
而不再进一步被还原为 N2的过程[9鄄10] . Cao 等[11] 利

用污泥发酵耦合反硝化污泥作为接种污泥,以乙酸

钠为有机碳源,实现了 80% NO -
3 鄄N 仅转化为 NO -

2 鄄
N 的短程反硝化过程. Du 等[12]研究发现,短程反硝

化过程具有优先以 NO -
3 鄄N 为电子受体并产生高

NO -
2 鄄N 积累的反应特性,且能够在长期运行中稳定

维持,证明了其为厌氧氨氧化提供电子受体的可行

性. 在此基础上,研究者将短程反硝化与厌氧氨氧

化污泥接种于同一反应系统,构建短程反硝化耦合

厌氧氨氧化工艺[13鄄14] . 长期试验结果表明,该系统

中 NO -
3 鄄N 至 NO -

2 鄄N 转 化 率 ( nitrate鄄to鄄nitrate
transformation ratio,NTR) 能够稳定维持在 80% 以
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上,在进水 NH +
4 鄄N 与 NO -

3 鄄N 质量浓度高达 800 mg /
L、碳氮比为 1郾 77 的条件下,总氮(TN)去除率高达

96郾 7% , 厌 氧 氨 氧 化 脱 氮 途 径 占 TN 去 除 的

88郾 9% [15] . 与传统反硝化脱氮工艺相比,短程反硝

化耦合厌氧氨氧化技术节省曝气能耗和有机碳源、
降低污泥产量,是实现低碳氮比污水深度处理的新

技术,具有重要应用价值[16] .
厌氧氨氧化菌生长速率远低于反硝化菌[17鄄18],

如何维持厌氧氨氧化在底物竞争中占优势地位是耦

合系统稳定运行的关键. 而城市污水中氨氮质量浓

度较低,且水质波动较大,厌氧氨氧化菌易流失,如
何有效实现厌氧氨氧化菌的持留与富集是该工艺稳

定脱氮的重要问题. 前期研究集中于提高氮负荷

(nitrogen loading rate, NLR)条件下厌氧氨氧化及其

耦合反硝化过程的脱氮性能. 然而,低负荷对短程反

硝化过程 NO -
2 鄄N 积累性能及厌氧氨氧化脱氮稳定性

的影响尚未明确. 生物膜工艺是厌氧氨氧化应用的

主要形式之一. 微生物在载体上附着生长以实现厌

氧氨氧化菌的有效持留和富集,是提高系统脱氮活性

和稳定性的重要手段[19鄄21] . 因此,本研究针对低基质

浓度废水的高效脱氮,构建基于生物膜的新型短程反

硝化耦合厌氧氨氧化系统,考察氮负荷变化对工艺长

期脱氮性能的影响;以不同生物填料为载体,对比研

究不同生物膜系统短程反硝化 NO -
2 鄄N 积累性能与厌

氧氨氧化脱氮活性变化规律;并深入考察微生物胞外

聚合物(extracellular polymeric substances, EPS)变化

规律,分析聚集生长特性与反应活性的关系;旨在明

确短程反硝化耦合厌氧氨氧化生物膜工艺处理低基

质废水的脱氮效能及菌群生长代谢特性,对工艺应用

和优化调控具有重要借鉴意义.

1摇 试验材料与方法

1郾 1摇 试验装置

采用有效容积均为 10郾 0 L 的序批式反应器

(sequencing batch reactor,SBR)构建短程反硝化耦

摇 摇

合厌氧氨氧化生物膜系统(见图 1). 利用支架将填

料固定于反应器内部. R1 反应器采用边长为

1郾 5 cm立方体结构的聚氨酯海绵填料(单个填料体

积为 3郾 375 cm3,密度低于 1 g / cm3,比表面积为

2 395 m2 / m3);R2 反应器采用圆柱体结构的聚乙烯

空心环填料(直径为 2郾 5 cm,高为 1郾 2 cm,密度低于

1 g / cm3,比表面积为 500 m2 / m3).

图 1摇 短程反硝化耦合厌氧氨氧化生物膜

反应器示意图

Fig. 1摇 Diagram of partial denitrification coupling with
anammox biofilm reactor

1郾 2摇 短程反硝化耦合厌氧氨氧化生物膜系统运行

两系统采用相同运行模式,每天运行 4 周期,
每周期包括:含 NH +

4 鄄N 与 NO -
3 鄄N 废水进入反应

器(5郾 0 L,4 min);有机碳源投加 (2 min),初始

COD / 籽(NO -
3 鄄N)为 2郾 5;缺氧搅拌进行短程反硝化

和厌氧氨氧化反应(3郾 0 ~ 4郾 5 h);沉淀(40 min)和
排水(10 min),排水比为 50% . 长期试验在室温

下进行.
长期运行中,梯度降低进水 NH +

4 鄄N 与 NO -
3 鄄N

质量浓度,相应调控缺氧搅拌时间(见表 1):阶段 1
(第 1—45 天)和阶段 2(第 46—90 天),缺氧搅拌时

间为 4郾 5 h;阶段 3, 第 91—122 天搅拌时间为3郾 0 h,
第 123—135 天调整为 3郾 5 h.

表 1摇 不同阶段各反应器运行条件

Table 1摇 Operational conditions of each reactor at different phases

阶段 时间

R1 R2
进水 籽(NH +

4 鄄N) /

(mg·L -1)

进水 籽(NO -
3 鄄N) /

(mg·L -1)

进水 籽(NH +
4 鄄N) /

(mg·L -1)

进水 籽(NO -
3 鄄N) /

(mg·L -1)

缺氧反应

时间 / h
NLR/

(kg·m -3·d -1)

1 第 1—45 天 144郾 90 155郾 70 147郾 80 158郾 60 4郾 5 0郾 61

2 第 46—90 天 99郾 10 107郾 20 96郾 60 106郾 30 4郾 5 0郾 41

3 第 91—135 天 49郾 50 55郾 20 50郾 10 57郾 10 3郾 0 ~ 3郾 5 0郾 21
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1郾 3摇 试验用水和接种污泥

含 NH +
4 鄄N 与 NO -

3 鄄N 合 成 废 水 成 分 如 下:
NH4Cl、NaNO3、MgSO4·7H2O、CaCl2·2H2O、KH2 PO4

及微量元素溶液 A 和 B[22] . 微量元素溶液 A 包含:
EDTA·2Na,6郾 37 g / L;FeSO4·7H2O,9郾 15 g / L. 微量

元 素 溶 液 B 包 含: EDTA · 2Na, 19郾 1 g / L;
CoCl2·6H2O,0郾 24 g / L; CuSO4·5H2 O, 0郾 25 g / L;
NaMoO4·2H2 O,0郾 22 g / L;NiCl2·6H2 O,0郾 19 g / L;
H3BO4,0郾 014 g / L; ZnSO4·7H2O,0郾 43 g / L;MnCl2·
4H2O,0郾 99 g / L.

R1 和 R2 接种污泥取自稳定运行 2 a 以上的短

程反硝化耦合厌氧氨氧化悬浮污泥 SBR[16] . 接种

污泥为粒径小于 0郾 2 mm 的絮体污泥. 接种后污泥

质量浓度(MLVSS)分别为 2郾 78 和 2郾 40 g / L.
1郾 4摇 氮素转化特性批次试验

取反应器中相同数量挂膜填料,去离子水清洗

去除残留基质后,置于有效容积为 500 mL 的批次试

验装置. 反应开始前曝氮气 3 min,保证反应体系缺

氧环境,加入 NH4Cl 和 NaNO3 储备液,使基质浓度

与反应器进水浓度一致,投加乙酸钠并调节初始

COD / 籽(NO -
3 鄄N)为 2郾 5. 用封口膜将装置密封,采

用磁力搅拌器进行充分混合反应,间隔一定时间取

10 mL 混合水样,检测 NH +
4 鄄N、NO -

2 鄄N、NO -
3 鄄N 质量

浓度和 COD,结束后测定每组污泥质量浓度,计算

比反应速率.
1郾 5摇 EPS 提取和测定

取反应器中挂膜填料,通过热提取法对生物膜

EPS 进行分层提取[23] . EPS 提取物经过 0郾 45 滋m 孔

径的聚偏二氟乙烯膜过滤后,采用 Lowry鄄Folin 法,
以牛血清蛋白为标准物质,对 EPS 中蛋白质(PN)进
行定量分析;采用蒽酮法,以葡萄糖为标准物质,测
定 EPS 中多糖(PS)含量[22] .
1郾 6摇 常规检测方法

每天取反应器进、出水样,经滤纸(孔径 30 ~
50 滋m)过滤后测定氮素和有机物质量浓度. NH +

4 鄄N、
NO -

2 鄄N 和 NO -
3 鄄N 分别采用纳氏试剂分光光度法、

N鄄(1鄄萘基)鄄乙二胺分光光度法和酚二磺酸分光光

度法测定. COD 采用快速测定法测定. MLVSS 采用

重量法测定. pH 使用 pH 在线分析仪进行监测.

2摇 结果与讨论

2郾 1摇 不同氮负荷下 R1 长期脱氮效果

R1 系统长期脱氮效果如图 2 所示. 阶段 1(第

1—45 天),系统表现出较高脱氮性能,平均进水

NH +
4 鄄N 和 NO -

3 鄄N 分别为 144郾 90 和 155郾 70 mg / L
(NLR = 0郾 60 kg / (m3·d)),出水 NH +

4 鄄N、NO -
2 鄄N 和

NO -
3 鄄N 质量浓度分别为 5郾 03、0郾 42 和 1郾 79 mg / L,

平均 TN 去除率达到 97郾 6% ,表明接种微生物在填

料上形成性能良好的生物膜,具有较高的短程反硝

化活性和厌氧氨氧化活性,前者将进水中的 NO -
3 鄄N

还原为 NO -
2 鄄N,为厌氧氨氧化菌提供充足基质,实

现 NH +
4 鄄N 和 NO -

3 鄄N 同步高效去除.
阶段 2(第 46—90 天),进水 NH +

4 鄄N 和 NO -
3 鄄N

质量浓度分别降低至 99郾 10 和 107郾 20 mg / L (NLR =
0郾 41 kg / (m3·d)),系统维持稳定 TN 去除效果,出
水 NH +

4 鄄N 和 NO -
3 鄄N 的平均质量浓度分别为 5郾 22

和 4郾 04 mg / L,对应 NH +
4 鄄N 和 NO -

3 鄄N 去除率分别

为 94郾 8%和 95郾 5% ,且出水中无 NO -
2 鄄N 积累,平均

TN 去除率为 95郾 2% . 可见,当 NO -
3 鄄N 降低时,短程

反硝化仍能够为厌氧氨氧化菌稳定提供基质,厌氧

氨氧化菌在与异养菌对底物 NO -
2 鄄N 竞争中占优势,

从而维持稳定高效脱氮效果.
阶段 3(第 91—135 天),进水 NH +

4 鄄N 质量浓度

(49郾 50 mg / L)降低至接近城市污水 NH +
4 鄄N 质量浓

度,NLR 为 0郾 21 kg / (m3·d). 为避免长时间缺氧搅

拌对微生物活性的不利影响,反应时间减少为

3郾 0 h. 结果表明系统 TN 去除率略低于前两阶段.
这主要是由于出水中有少量 NO -

2 鄄N 的积累,推测

NLR 降低导致厌氧氨氧化反应速率降低,反应时间

不足,短程反硝化产生 NO -
2 鄄N 未被完全去除. 因

此,第 123 天将反应时间延长至 3郾 5 h,出水 TN 浓度

降低,此阶段平均 TN 去除率仍可达到 87郾 6% .
此外,物料平衡分析发现,厌氧氨氧化始终为系

统主要脱氮途径. 整个运行期间,厌氧氨氧化途径

对 TN 去除的贡献率高达 98郾 2% . 前期研究表明,
在短程反硝化耦合厌氧氨氧化悬浮污泥系统中,相
同基质浓度条件下,厌氧氨氧化脱氮贡献所占比例

为 95郾 4% ~96郾 9% [16] . 可见,采用生物膜系统能够

进一步强化自养脱氮活性,使得在氮负荷变化时仍

维持高效稳定的 NH +
4 鄄N 与 NO -

3 鄄N 同步去除性能.
2郾 2摇 不同氮负荷下 R2 长期脱氮效果

R2 长期脱氮效果如图 3 所示. 阶段 1 平均总

氮去除率达到 97郾 7% ,NH +
4 鄄N 和 NO -

3 鄄N 去除率分

别高达 97郾 1%和 98郾 2% . 表明在该负荷条件下,采
用聚乙烯空心环填料同样形成脱氮活性较高的短程

反硝化耦合厌氧氨氧化生物膜.
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图 2摇 R1 反应器不同氮负荷条件下长期运行脱氮性能变化

Fig. 2摇 Long鄄term performance of nitrogen removal in R1 at different nitrogen loading rates
摇

阶段 2 中,进水 NH +
4 鄄N 和 NO -

3 鄄N 平均质量浓

度分别为 96郾 60 和 106郾 30 mg / L, TN 去除率为

96郾 0% ,且未观察到出水中 NO -
2 鄄N 剩余,表明 NLR

降低并未影响系统脱氮稳定性. 阶段 3 初期,NLR
降低至 0郾 21 kg / (m3·d),出水 NH +

4 鄄N 和 NO -
3 鄄N 明

显升高,导致系统 TN 去除率降低. 与 R1 相同,此时

观察到出水中少量 NO -
2 鄄N 积累,平均出水 NO -

2 鄄N 质

量浓度为 1郾 84 mg / L. 随着反应时间延长至 3郾 5 h,
出水氮浓度逐渐降低,运行末期出水 NH +

4 鄄N 和

NO -
3 鄄N 质量浓度均低于 5郾 00 mg / L,阶段 3 的平均

TN 去除率达到 83郾 6% .
综上,短程反硝化耦合厌氧氨氧化生物膜系统

在 NLR 为 0郾 41 ~ 0郾 61 kg / (m3·d)时能够实现高效

的 NH +
4 鄄N 和 NO -

3 鄄N 同步去除. 当 NLR 进一步降

低至 0郾 21 kg / (m3·d)时,出水氮质量浓度出现波动

后快速恢复至较低水平. 有研究表明,序批式生物

膜系统具有较强抗冲击负荷能力[24] . 因此,生物膜

的形成对厌氧氨氧化菌在低负荷下维持脱氮活性具

有重要作用. 相比之下,R1 脱氮效率略高于 R2. 表

明聚氨酯海绵填料为载体时,短程反硝化耦合厌氧

氨氧化生物膜具有更高 NH +
4 鄄N 去除性能. 这与之

前研究有所不同,有研究报道了好氧氨氧化菌与厌

氧氨氧化菌在不同填料上的挂膜特性,结果表明更

适合厌氧氨氧化菌挂膜的生物填料为聚乙烯或聚丙

烯材质的环形填料[25] . 由此推测,生物载体挂膜特

性及脱氮性能与生物膜菌群结构有重要关系.
进一步通过物料平衡分析得出,R2 厌氧氨氧化

对 TN 去除的贡献率高达 97郾 4% ,表明 NLR 降低并

未对厌氧氨氧化菌与反硝化菌对底物竞争能力产生

不利影响,自养脱氮始终为最主要去除途径. 有研

究认为,虽然厌氧氨氧化与反硝化作用能够共存,但
易受基质浓度的影响而出现反硝化不断增强及厌氧

氨氧化运行不稳定的问题[26] . 张诗颖等[27] 研究发

现,利用厌氧氨氧化耦合反硝化工艺处理低基质生

活污水时,碳氮比为 2郾 0 时厌氧氨氧化受到抑制,导
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图 3摇 R2 反应器不同氮负荷条件下长期运行脱氮性能变化

Fig. 3摇 Long鄄term performance of nitrogen removal in R2 at different nitrogen loading rates
摇

致 TN 去除率降低. 林兴等[28] 研究认为,处理低氨

氮废水的短程硝化 /厌氧氨氧化系统中亚硝酸盐氧

化菌活性难以得到长期有效抑制,最终短程硝化受

到严重破坏,导致脱氮效率大大降低. 本研究中,不
同生物载体的生物膜系统长期运行结果均证明,短
程反硝化耦合厌氧氨氧化工艺在氮负荷变化及处理

低浓度废水时具有稳定高效脱氮的重要优势.
2郾 3摇 生物膜氮素转化特性与活性变化

2郾 3郾 1摇 短程反硝化过程 NO -
2 鄄N 积累特性

为探究不同系统中短程反硝化与厌氧氨氧化过

程氮素转化特性,定期取挂膜填料进行批次试验.
不同进水基质浓度下 R1 与 R2 生物膜氮素和 COD
变化如图 4 所示,可以看出,不同生物填料生物膜具

有相似基质代谢转化规律.
反应初始阶段,反硝化菌首先利用有机碳源将

NO -
3 鄄N 迅速还原,同时 NO -

2 鄄N 快速积累, 初始

NO -
3 鄄N 为 150、100 和 50 mg / L 条件下,NO -

2 鄄N 积累

分别在第 10(见图 4(a) (d))、20(图 4(b) (e))和
30 min (图 4(c)(f)) 时达到峰值. 这与前期研究结

果一致,即短程反硝化与厌氧氨氧化耦合反应过程

中 NO -
2 鄄N 快速积累并达到峰值后逐渐被利用[13],

表明生物膜上富集了活性良好的短程反硝化功能

菌,能够为厌氧氨氧化提供电子受体. NO -
2 鄄N 达到

峰值后,生物膜上的厌氧氨氧化菌将产生的 NO -
2 鄄N

与 NH +
4 鄄N 同步去除.

进一步对长期运行过程中不同填料上生物膜的

短程反硝化与厌氧氨氧化过程氮素转化活性进行对

比分析. 结果表明,运行阶段 1 中 R1 生物膜最大比

NO -
3 鄄N 还原速率 ( r ( NO3 )) 和 NO -

2 鄄N 积累速率

( r(NO2))分别达到 1郾 28 和 0郾 79 g / (g·h)(以 N 和

VSS 计,下同). R2 生物膜 r(NO3)和 r(NO2)均高

于 R1,分别为 1郾 57 和 0郾 96 g / (g·h). 随着 NLR 降

低,两系统短程反硝化速率均呈下降趋势,阶段 3 中

r(NO3)和 r(NO2)均大幅降低. 这也是短程反硝化
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图 4摇 R1 和 R2 系统不同进水质量浓度下氮及 COD 转化规律

Fig. 4摇 Characteristics of nitrogen and COD conversion at different substrates concentration in R1 and R2 reactors
摇

过程中 NO -
2 鄄N 峰值点延迟的主要原因.

虽然短程反硝化速率随 NLR 逐渐降低,NTR 始

终维持在较高水平. 基质质量浓度低至 50 mg / L 左

右时,R1 生物膜 NTR 仍高达 95郾 1% . 相比之下,R2
生物膜 NTR 略有降低,由阶段 1 的 98郾 5%降至阶段

3 的 89郾 8% ,推测其与生物膜中具有短程反硝化特

性的功能菌群丰度有关. 本研究中,聚氨酯海绵更

适合于短程反硝化菌群生长和富集. 在低基质浓度

下,控制适宜 COD / 籽(NO -
3 鄄N)避免过量有机碳源使

产生的 NO -
3 鄄N 被反硝化作用还原. 低基质条件下

反应速率降低,反应时间不足将导致系统出水剩余

NO -
2 鄄N,对下一周期 NO -

3 鄄N 还原过程产生不利影

响. 因此,COD / 籽(NO -
3 鄄N)和缺氧反应时间是实现

稳定短程反硝化过程的主要因素.
上述结果充分说明,短程反硝化产 NO -

2 鄄N 过

程在低基质浓度条件下具有良好的稳定性,这也是

厌氧氨氧化在与反硝化的底物竞争中始终维持优势

地位的最主要原因. 由此认为,针对城市污水处理,
采用适宜的控制手段,实现短程硝化为厌氧氨氧化

提供 NO -
2 鄄N 具有较强可行性. 与短程硝化相比,其

具有稳定、高效和易于调控的重要优势,是解决厌氧

氨氧化工艺处理低浓度废水技术瓶颈的新途径.
2郾 3郾 2摇 厌氧氨氧化脱氮活性变化

氮负荷对不同填料生物膜的厌氧氨氧化活性有

不同程度影响. 运行初期,R2 生物膜比 NH +
4 鄄N 去

除速率( r(NH4 ))高于 R1,其分别为 0郾 36 和 0郾 24
g / (g·h). 随着 NLR 减少,两系统厌氧氨氧化活性

均逐渐降低,R2 降低幅度大于 R1,这也是阶段 3 系

统脱氮性能差异的主要原因. 上述结果表明,聚氨

酯海绵为载体的生物膜系统具有更高的抗负荷波动

能力.
此外,对比同一系统的 2 种主要氮素转化过程

发现,R1 生物膜的厌氧氨氧化活性受影响程度小于

短程反硝化活性. 相反,R2 生物膜的厌氧氨氧化活

性较短程反硝化活性降低更为明显,聚氨酯海绵填

料更适宜于短程反硝化耦合厌氧氨氧化工艺在低负

荷条件下长期运行. 这可能与本试验采用的聚氨酯

海绵填料比表面积较大有关,其更有利于微生物附

着生长和生物膜形成. 有研究表明,当氮负荷降低

时,悬浮污泥厌氧氨氧化 SBR 系统脱氮效率和活性

均受到抑制而显著降低[29] . 投加填料为厌氧氨氧

化菌提供了更加稳定的生长环境,试验发现生物膜

中厌氧氨氧化菌的丰度显著高于悬浮污泥系统[30] .
这也证明本研究中生物膜的形成对耦合系统中厌氧

氨氧化脱氮效率和长期运行稳定性起到了重要作

用. 高梦佳等[31]研究结表明,处理低浓度废水的厌

氧氨氧化生物膜反应器中,海绵填料生物膜脱氮速

率高于悬浮塑料填料生物膜,且前者厌氧氨氧化菌
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丰度更高. 因此,针对不同基质浓度和运行方式,选
择适宜生物载体有助于发挥最佳自养脱氮性能.
2郾 4摇 不同生物膜系统 EPS 产生特性与变化规律

EPS 是微生物分泌黏附在细胞表面的大分子聚

合物,能够促进细胞聚集和维持稳定的微生物群落

结构[19] . 在污水处理系统中,EPS 与生物膜的形成

密切相关,研究 EPS 分泌特性及变化规律有助于深

入理解氮负荷对短程反硝化耦合厌氧氨氧化生物膜

代谢特性的影响机制.
长期运行过程 R1 和 R2 生物膜 EPS 含量变化

如图 5 所示. 阶段 1 和 2 中,R1 生物膜 EPS 含量变

化较小,运行末期有所升高,达到 300郾 84 mg / g(见
图 5(a)). 其中,溶解性 EPS(S鄄EPS)含量变化较

小,松散型 EPS(LB鄄EPS)含量随 NLR 降低略有升

高. 紧密型 EPS(TB鄄EPS)比例最高,阶段 1 和 2 中

其含量有所降低,但在运行末期开始增加,达到

234郾 3 mg / g. 这是由于系统长期在低基质浓度下运

行,微生物分泌更多 EPS 有助于聚集生长和生物膜

结构的维持.

图 5摇 不同运行阶段 R1 和 R2 生物膜 EPS 含量变化

Fig. 5摇 EPS concentrations in R1 and R2 at
different operational phases

R2 系统 EPS 变化趋势不同,氮负荷降低过程

中微生物分泌 EPS 量不断增加,由于运行末期微生

物代谢活性显著降低,EPS 含量减少(见图 5(b)).
其中,TB鄄EPS 上升较快,在运行末期其含量高于

R1. 有研究表明,TB鄄EPS 分泌过多会对生物膜传质

产生不利影响[32],这可能是导致运行末期 R2 厌氧

氨氧化活性显著降低的原因之一. 这也进一步解释

了本研究中聚氨酯填料更适合于短程反硝化耦合厌

氧氨氧化系统在低负荷下长期稳定脱氮. 可见,生
物膜系统中 EPS 的组成和分布规律对菌群代谢活

性具有一定的指示作用,同时也是影响系统脱氮性

能的重要因素.

图 6摇 不同运行阶段 R1 和 R2 生物膜 EPS 中

蛋白质与多糖含量变化

Fig. 6摇 Variation of protein and polysaccharide
concentrations in EPS of R1 and R2 at
different phases

此外,两系统 EPS 均以 PN 为主要成分(见图

6),但其含量存在较大差异. R1 生物膜 EPS 中 PN
含量明显高于 R2,且在运行阶段 1 和 2 中变化较

小,运行末期表现出缓慢上升趋势. 相比之下,R2
生物膜 EPS 中 PN 含量在运行末期大幅升高(见图

6(b)). 有研究表明,蛋白质具有较高黏结强度和

能力[20],当受到外界环境的胁迫时,微生物能够通

过分泌蛋白质来应对[33] . 结合两系统厌氧氨氧化

活性变化,可以推测, EPS 中 PN 对短程反硝化耦合

厌氧氨氧化菌群聚集生长及活性维持有重要作用,
低负荷条件下微生物产生更多蛋白质有助于维持自

身生长和代谢活性. 此外,稳定的 PN / PS 比例则有

利于短程反硝化耦合厌氧氨氧化生物膜系统维持不
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同菌群之间活性的平衡.

3摇 结论

1) 生物膜系统对低负荷条件下短程反硝化耦

合厌氧氨氧化工艺稳定脱氮具有重要作用,长期运

行中实现 NH +
4 鄄N 与 NO -

3 鄄N 同步高效去除.
2) 氮负荷减少使短程反硝化和厌氧氨氧化过

程氮素转化活性降低,而前者 NO -
2 鄄N 积累性能维持

较高水平,厌氧氨氧化始终为主要脱氮途径.
3) 不同填料对生物膜活性与 EPS 产生影响较

大,长期低负荷运行条件下,微生物分泌更多 EPS,
蛋白质含量升高有助于其应对氮负荷变化.

4) 短程反硝化有效强化厌氧氨氧化脱氮稳定

性,短程反硝化耦合厌氧氨氧化生物膜工艺在低基

质废水处理领域具有重要实际意义和应用前景.
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