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摘 要

基于亚硝化与厌氧氨氧化的耦合，开发出了两类脱氮新工艺，一类为两级反

应，以SHARON—ANAMMOX(Single Reactor for High Ammonium Removal Over

Nitrite．ANAMMOX)为代表，该工艺是荷兰Delft大学2001年开发了一种新型的

脱氮工艺。其基本原理是先在一个反应器内有氧条件下，将NH4+-N部分氧化为

N02"-N，然后在另一个反应器内缺氧条件下将NH4+．N和N02"-N转化为N2。另

一类为单级反应，短程硝化和厌氧氨氧化在一个反应器中实现，以CANON为代

表，该工艺也是由Delft大学又开发完成，基本原理是，在限氧条件下，利用氨

氧化菌和厌氧氨氧化菌的协同作用，在同一个反应器中完成短程硝化和厌氧氨氧

化。尽管亚硝化与厌氧氨氧化的组合工艺对于高氨氮浓度废水具有良好的适应性

和处理效果，但是实际污水处理时不但要求反应系统拥有高效的脱氮性能，并且

必须适应有机环境及有机环境所带来的大量异养茵。而厌氧氨氧化与亚硝化在单

一反应器中耦合也被证明能够解决亚硝酸盐氮过度积累导致细菌活性受抑制的问

题，因此研究厌氧氨氧化菌与亚硝酸菌及其他异养菌的共存就非常必要。

本研究从亚硝酸菌和厌氧氨氧化菌的高效富集开始着手，首先摸清亚硝酸菌

和厌氧氨氧化菌的富集特征和调控策略，然后对亚硝化和厌氧氨氧化进行耦合，

耦合分别采取两级工艺(SBR．ASBR两级)和一级工艺(单级SBR工艺)进行尝

试，并在此基础上和研发出新型的序批式内循环反应器；最后分别在SBR和SBBR

反应器中分别启动亚硝化／厌氧氨氧化／反硝化耦合反应器，并对两者进行对比。

亚硝酸菌的高效富集与适应性调控过程中，利用有机环境向无机环境的变化

淘汰所以异养菌，目标性持留能以氨为电子供体进行生长繁殖的硝化菌，并且通

过基质控制将硝酸菌洗脱，让亚硝酸菌成为优势菌种，富集完成后污泥颜色由深

褐色逐渐变为浅棕色，SVI指数先增大后减小(由102 mL／g增加至146 mL／g，最

后减少至107 mL／g)，MLSS浓度明显降低(由2730 mg／L降低至1490rag／L)，富

集完成后，污泥中的细菌群落数量明显减少(DGGE条带由16条减少为6条)。

为使得完成富集的污泥适应垃圾渗滤液，采取将进水中的渗滤液体积比由20％提

高至100％，调节过程中分别在渗滤液体积比提高至50％、70％和100％的时候采

取进水模式调节、pH调节、DO调节策略，以不断提高反应器的处理效果和负荷。

厌氧氨氧化菌的高效富集与适应性调控过程分为泥适应阶段、活性提高阶段

和稳定运行阶段三个阶段，以活性提高阶段为调控重点和关键，通过添加联氨(1

mg／L)和羟胺(1 mg／L)、NO(600 mg／L)、微量有机质(COD 10 mg／L)的调

控手段，使得厌氧氨氧化的负荷率不断提高，最终进水负荷达到280 mg／L·d。
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为实现亚硝化、厌氧氨氧化与反硝化有效耦合，首先在成功富集亚硝酸菌和

厌氧氨氧化菌的基础上，利用模拟废水对亚硝化和厌氧氨氧化进行耦合，耦合过

程采取三种形式进行，分别是两级的SBR．ASBR工艺、一级的SBR工艺一级综

合性的序批式内循环工艺。三种工艺中，序批式内循环工艺能够承受最高的NH4+

负荷，负荷率达0．8 kgN／m3．d，其次是SBR．ASBR两级工艺，负荷率为0．5

kgN／m3．d，单级SBR工艺的抗负荷能力则较差，负荷率只有0．4 kgN／m3·d。对氮

的去除能力序批式内循环工艺仍是最高的，TN去除率高达84％左右，SBR．ASBR

两级工艺和单级SBR工艺对氮的去除能力相当，TN去除率约为80％。

在成功实现亚硝化与厌氧氨氧化耦合的基础上，采用相对成熟的SBR和

SBBR工艺进行亚硝化、厌氧氨氧化与反硝化三者的耦合启动并分别研究其调控

方式。首先采用模拟废水实现亚硝化和厌氧氨氧化的耦合，该阶段完成后反应器

中的最大氨氧化活性达到O．79kg NH4+-N／kgvss／day，最大厌氧氨氧化活性达到了

0．18 kg NH4+-N／kgvss／day。然后通过进水中的原生垃圾渗滤液中携带的反硝化菌

实现亚硝化／厌氧氨氧化／反硝化的耦合，进水中的渗滤液体积由20％逐渐提高至

100％，为消除FA对亚硝酸菌的抑制，对pH按照如下梯度进行调整：第1～34d

的pH为7．8，第35～103d的pH为7．5，第104～124d的pH为7．2。该阶段完成后

反应器中的最大氨氧化活性达到2．839 NH4+．N／kgVSS／day，最大厌氧氨氧化活性

达到了0．65 kg N1-14十州／kgvss／day。

关键词：亚硝化；厌氧氨氧化；反硝化：耦合；调控
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Abstract

Based on the coupling process of partial nitrification and anaerobic ammonium

oxidation,it has been developed two new kinds of biological nitrogen removal

processes。_。_——·___——Single Reactor for High Ammonium Removal Over Nitrite-

ANAMMOX(SHARON—ANAMMOX)and completely autotrophic nitrogen removal

over nitrite(CANON)．The SHARON—ANAMMOX process，which was developed by

Dutch Delft University in 2001，was performed in two different reactors．According to

its basic principle，firstly 50％of ammonia is oxidized to nitrite in an aerobic reactor

and then both ammonia and nitrite are converted to nitrogen gas in an anoxie one with

a small amount of nitrate．The CANON process，which was also developed in Dutch

Delft University，was performed in a single reactor．In terms of the basic principle，a

co-operation with aerobic and anaerobic ammonium oxidationbacteria under a limited

dissolved oxygen condition could achieve the partial nitrification and anaerobic

ammonium oxidation in a single reactor．Although the combination of partial

nitrification and anaerobic ammonium oxidation process has good adaptability and

high removal efficiency when it is used tO deal with high concentration of ammonia
nitrogen wastewater，the reaction systems in the practical wastewater treatment not

only require high nitrogen removal performance，but also need to adapt to organic

environment and subsequently large amounts of heterotrophic bacteria brought by it．

The coupling of partial nitrification and anaerobic ammonium oxidation in a single

reactor has been proved to be able to solve the problem of excessive nitrite

accumulation,which could inhibit the bacterial activity．So it’S very necessary to

carry out the research on the CO-operation among aerobic，anaerobic ammonium

oxidation bacteria and other heterotrophic bacteria．

This study began with the objective to enrich the nitrite oxidizing bacteria and

anaerobic ammonium oxidation bacteria．After finding out the enrichment

characteristics and controlling strategies of them,we investigated the coupling of the

partial nitrification and anaerobic ammonium oxidation respectively in two kinds o f

process——SBR·ASBR and single SBR．A new type of sequencing batch inner loop

reactor was developed on the above research．Finally,with the start—up of that

coupling respectively in SBR and SBBR，both of the reactors were compared．During

the highly enrichment and adaptive controlling process of nitrite oxidizing bacteria，
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almost all the heterotrophic bacteria were eliminated due to the change of organic

environment to the inorganic one．As a result，the nitrifying bacteria growing by

receiving electron donor of ammonia were mainly retained．And the nitrite oxidizing

bacteria became the dominant bacteria，while the nitrate oxidizing bacteria was

eliminated by the means of matrix controI．

After the enrichment of nitrite oxidizing bacteria，the sludge has been turned

from dark brown to shallow brown in color．The SVl with 102 mL／g firstly increased

to 146 mL／g and then decreased to 107 mL／g，while MLSS with 2730 mg／L

significantly decreased to 1490mg／L．The decreasing number of DGGE stripe from 1 6

to 6 indicated the decreasing number of bacterial community in the sludge．In order to

complete enrichment of the sludge to adapt to the municipal landfill leachate，the

leachate volume for the feeding was increased from 20％to 1 00％．During the

controlling process，the changes in influence mode，pH，DO were used as the

strategies to improve the removal efficiency and load rate of the reactor when the

leachate volume rate was 50％，70％and 1 00％respectively．

The highly enrichment and adaptive controlling process of anaerobic ammonium

oxidation was divided into three stages————adaptiVe phase，activity enhanced phase，

and activity stable phase，and the key point is to control the second phase．The means

of adding combine hydrazine(1 mg／L)and hydroxyl ammonia(1 mg／L)，NO(600

mg／L)，trace organic matter(COD 1 0 mg／L)was used to improve the anaerobic

ammonium oxidation load rate during the experiment．The experiment used the

activity stable phase as the main control phase，and the ammonium load finally

reached to 280 mg／L·d．

In order to realize the effective coupling of partial nitrification，anaerobic

ammonium oxidation and denitrification，the artifical wastewater was used to couple

the partial nitrification and anaerobic ammonium oxidation on the basis of enrichment

of nitrite oxidizing bacteria and anaerobic ammonium oxidation bacteria．The

coupling process of partial nitrification and anaerobic ammonium oxidation adopted

three forms：two—stage SBR—ASBR process，one—stage SBR process and

comprehensive sequencing batch inner loop process．The research indicated that the

sequencing batch inner loop process could bear the highest load(0．8 kgN／m3．d)，

following by SBR-ASBR process(O．5 kgN／m3-d)and one-stage SBR(O．4 kgN／m3-d)．

At the same time，the sequencing batch inner loop process has the highest removal

efficiency of TN which up to 84％，while the removal ability of TN was comparative

in SBR-ASBR process and one—stage SBR process which were around 80％．
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Base on the successful coupling of partiaI nitrification and anaerobic ammonium

oxidation,the experiment investigated the start·up and controlling strategies of the

coupling ofpartial nitrification,anaerobic ammonium oxidation and dcnitrincation bv

using the relatively mature SBR and SBBR process．

Firstly,the artifical wastewater was used to realize the coupling of partial

nitrification and anaerobic ammonium oxidation． In this period．the anunonia

oxidation activity and anammox activity reached the maxium value of O．79kg NH4+一N

／kgvss／day and 0．18 kg NH4+-N／kgvss／day,respectively．Then the denitrifying

bacteria carried by primary landfill leachate were used to realize the coupling of

partial nitrification，anaerobic ammonium oxidation and denitrification．The volume

rate of landfill leachate in the feeding was ranging from 20％to 1 00％in a gradual

step·In order to eliminate the inhibition of FA，the pH was controlled ag the following

strategy：pH was 7．8，7．5，7．2 in 1—34d，35～1 03d，1 04—124d，respectively．At the end

of this period，the ammonia oxidation activity and anammox activity reached the

maxium value of 2．839 NH4+—N／kgvss／day and O．65 kg NH4+—N／kgvss／day，

respectively．

Key Words：partial nitrification；anaerobic ammonium oxidation；denitrification；

eoupling；control strategies
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1．1研究背景和意义

第1章绪 论

氮素是蛋白质、遗传材料以及叶绿素和其它关键有机分子的基本组成元素，

在自然界中其数量仅次于氧、碳、氢，所有生物体都需要氮素来维持生活。在动

植物、微生物的共同作用下，氮素以有机态、游离态、化合态等形式在自然界中

形成其特有循环模式。在很多生态系统中氮素甚至成为关键限值因子控制着它们

的动态平衡，并且直接关系到该系统的生物多样性及其生态功能。很多研究者认

为在大多数的生态系统中，如果能够提高可利用的氮素量，那么短期内能够大幅

度提高该生态系统中的生物产量【l】。

因此，对生态系统中的过度氮素输入将可能导致该系统中的某些种类的生物

产量异常增长，抑制甚至危及其他生物的正常生长，最终导致生态平衡受损，生

态系统遭到破坏。体富营养化【21(eutrophication)是这种由氮、磷元素过度排入而

引发的典型现象，即是指在人类活动的影响下，湖泊、河流、海湾等缓流水体中

过量摄入氮、磷等营养物质，在足量基质刺激下以藻类为代表性的浮游生物过度

生长，并且快速消耗水体中的溶解氧并向水体中释放大量对其他生物具有抑制性

代谢产物，此时，鱼类与其他生物无法生存而大量死亡并在其尸体分解过程中再

次释放大量氮、磷等营养物质，加剧水质恶化。这种现象在河流湖泊中出现称为

水华【3】，在海洋中出现称为赤潮【4】。

2009年《中国环境状况公报》【5】显示，26个国控重点湖泊(水库)中，满足

II类水质的1个，占3．9％；HI类的5个，占19．2％：IV类的6个，占23．1％；V

类的5个，占19．2％；劣V类的9个，占34．6％。主要污染指标为总氮和总磷。

营养状态为重度富营养的1个，占3．8％；中度富营养的2个，占7．7％：轻度富

营养的8个，占30．8％：其他均为中营养，占57．7％。
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图1．1 2009年重点湖库综合营养状态指数

Fi91．1 Comprehensive trophic state index of major lakes in 2009
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到2010年，尽管湖泊富营养化程度有所减轻，湖泊(水库)富营养化问题依然

突出，2010年《中国环境状况公报》【6】显示，26个国控重点湖泊(水库)中，满

足II类水质的1个，占3．8％；ⅡI类的5个，占19．2％；IV类的4个，占15．4％；

V类的6个，占23．1％；劣V类的10个，占38．5％。主要污染指标是总氮和总磷。

大型水库水质好于大型淡水湖泊和城市内湖。26个国控重点湖泊(水库)中，营

养状态为重度富营养的1个，占3．8％；中度富营养的2个，占7。7％；轻度富营

养的11个，占42．3％；其他均为中营养，占46．2％。
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图1．2 2010年重点湖库综合营养状态指数

Fi91．2 Comprehensive trophic state index of major lakes in 2010

水体富营养化的根源在于各类水体中由于人为排污而迅速积累了超过自身净

化能力的氮、磷等污染物，而治理水体富营养化的根源也在于采取环境工程手段

有效控制水体中的氮、磷污染物f．7。91。

对于氮素污染的治理，目前常见的方法有空气吹脱法、折点氯化法、磷酸氨

镁沉淀法、生物脱氮法等，其中生物脱氮法是最为经济有效的治理技术之一。生

物脱氮技术主要建立于传统氮循环(表1．1)的理论基础之上，其技术核心则依

靠污水处理系统中各种参与氮循环的微生物【10031。尽管研究者早就认识到硝化反

应是一个由氨氧化和亚硝酸盐氧化的序列反应，但是传统的生物脱氮技术依然是

在全程硝化反硝化的理论基础上进行构建的，该理论认为[14-171：①硝化不完全必

然会产生亚硝酸盐，而亚硝酸是公认的“致癌、致畸、致突变"物质，会直接威

胁水生生物以及人类安全：②亚硝酸盐继续被氧化成硝酸盐是一个耗氧过程；③

亚硝酸菌与硝酸菌对环境的要求非常接近，在开放型的污水处理系统中将两种细

菌用工程手段分离的难度非常大；④氨氧化的速度远远低于亚硝酸盐氧化速率，

硝酸菌对氧气的竞争能力甚至强于亚硝酸菌，加之亚硝酸盐本身对大部分细菌具

有较氨更强的抑制性，因此亚硝酸盐难以在自然界或废水处理系统中大量积累；
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⑤由于上述原因，那么反硝化过程中所获得的基质只能是硝酸盐。

表1．1传统氦素循环的生物反应

Table 1．1 The traditional bioreactions ofthe nitrogen cycle

随着一些新的氮素转化过程和新型微生物的发现，人们对于氮循环的认识发

生了一些明显的变化。如图1．3所示，在过去的几年里氮循环途径被先后更新了

2次，分别为自然界中厌氧氨氧化菌[181和氨氧化古菌【191(Ammonia oxidation

archaea，AOA)的发现。并且随着人们对氮循环的认识的更新和不断深入，“短程

硝化．反硝化’’(Single reactor high activity ammonia removal over nitrite，Sharon)

【201、“厌氧氨氧化”(Anaerobic ammonia oxidation， Allammox)f211、“同步硝化

反硝化，，(Sireultaneous nitrification and denitrification,SND)[22,23]、‘‘好氧脱氨”

(aerobic deammonification)、Canon(Completely autotrophic nitrogen removal over

nitrite)f24】及氧限制自养型硝化．反硝化(Oxygen-limited autotrophic

nitrification．denitrification，Oland)【25】等新型生物脱氮工艺陆续被提出，它们为

生物脱氮提供了新的研究思路和发展方向。
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NH4+

N2

图1．3氦素的生物循环体系

Fig 1．3 The system of biologieal nitrogen cycle

1．2传统生物脱氮理论

1．2．1反应原理

1．2．1．1硝化作用

传统生物脱氮理论基于图1．3的氮素循环中的硝化反应和反硝化反应，其中

硝化反应又包含了氨氧化和亚硝酸盐氧化两个序列反应‘26。291。

氨氧化是指亚硝酸菌将NH4+-N氧化为N02"-N的过程，其生化方程式为：

NH：+1．502专NOi+2H+4-H20

AGe=_260．2 kJ／moI(NH4+) (1．1)

氨氧化过程较复杂，需要多种酶参与反应且产生了多种中间产物，同时还伴

有各种能量(电子)传递过程【301。氨氧化的各种转化过程中可以简要的以式1．2

概括：

Nil3—趔!墨bNH20H—塑婴b(No)—塑堕bNO； (1．2)

在氨单加氧酶的参与下，氨转化为羟胺，这个步骤是氨氧化过程的关键步骤

也是最难进行的步骤，一旦氨被转化为羟胺，后续由羟胺氧还酶参与的反应则能

顺利的进行，其具体过程分别如式1．3和1．4所示：
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为：

氨被羟化成羟胺：NH3+02+2【H】—墅塑骘NH20H+H20 (1．3)

羟胺被氧化成亚硝酸盐：E+NH 20H哼E—NO++3H++4e。

E．NO++H，O—E+No：+3H++4e‘—而i百再永五百瓦i百万 ‘1·4)

亚硝酸盐氧化则是指将NOz'-N进一步氧化至N03--N的过程，其生化方程式

NO；+O．502寸NO；

AGe=．75．8 ld／mol(N02-) (1．5)

亚硝酸盐氧化过程不同于氨氧化过程，目前的研究都证明该过程仅仅亚硝酸

还原酶参与了反应，并且未有任何中间产物产生，其生化反应方程式为：

N02+H20—噬吗NO；+2H++2e。 (1．6)

1．2．1．2反硝化作用

反硝化作用是指在硝化作用将NH4+-N氧化至N03--N的基础上将N03"-N还

原为N2的过程，反硝化作用与氨化作用相似，由多种酶参与反应并产生多种中间

产物，其过程可以表示如下[31,321：

NO；—塑玛No；—鲤吗No—坚!星bN20J型至星bN2 (1．7)

反硝化作用主要依靠硝酸还原酶、亚硝酸还原酶、NO还原酶、N20还原酶

的酶促作用，在一系列的生化反应下最终被还原为N2，其原理和过程可以图1．4

表示‘33·35l。

7r周厥 NI02＼器M＼，4 Nzo焉孓N2J

、、JⅥ巳／r_一I ＼d竺y

细胞膜 Nar Nor

L一，
细朐质 ， r

，__’_一

N03‘’ N02‘

Nar-硝酸还原酶Nir-亚硝酸还原酶Nor-NO还原酶Nos．N20还原酶

图1．4反硝化模型

Fig 1．4 The model of denitrification
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1．2．2反应微生物学

1．2．2．2硝化作用

亚硝酸菌和硝酸菌能够分别以NH4+-N和为N02"-N为唯一能源，以C02、C032·

和HC03‘为主要的碳源进行自养生长，但是两者在和其他细菌混合生长时，也能

以有机物作为同化物进行生长。根据《伯杰氏系统细菌性手册》的分类方法，亚

硝酸菌主要包含五个属，分别是亚硝酸球菌属(Nitrosococcus)、多形亚硝化叶

菌(Nitrosolobus)、亚硝酸螺杆菌属(Nitrosospira)、亚硝酸单胞菌属(Nitrosomonas)

和纤细亚硝酸弧菌(Nitrosovibrio)【361。

表1．2各属亚硝酸菌的形态特征

Table 1．2 The morphological characteristics of nitrosomonas

硝酸菌则根据菌体形态和细胞内膜的排列方式被分属于四个属，分别是硝化

刺菌属(Nitrospina)、硝酸球菌属(Nitrococcus)硝酸杆菌属(Nitrobacter)、

硝酸螺菌属(Nitrospira)【361。

表1．3各属硝酸菌的形态特征

Table 1．3 The morphological characteristics of nitrite oxidizing bacteria
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亚硝酸菌与硝酸菌的各种主要特征的对比如表1．4所示【371。大多数亚硝酸菌

与硝酸菌的生化特性基本一致，如细胞形状一般为椭球或棒状，最佳的生长温度

问25～30"C，最佳的pH环境为7．5～8．0t38~401。两者的最大区别在于亚硝酸菌的生

长速率明显高于硝酸菌(即世代期较短)，亚硝酸菌的倍增时间为8-36h，而硝

酸菌的时间则一般高达12～59h[41,42]。生长速率高的亚硝酸菌往往能够更加适应各

种水质水量的变化和其它不利环境条件，而硝酸菌则容易受到如基质浓度、溶解

氧浓度的影响并且受到抑制，从而使得亚硝酸盐氧化不能及时进行，N02。．N出现

积累【43’4”。

表1．4亚硝酸菌和硝酸菌的特征

Table 1．4 The characteristic of nitrosomonas and and nitrite oxidation bacteria

1．2．2．2反硝化作用

在细菌种类学上，反硝化细菌在与硝化细菌具有详细的分类不同，由于其分

散于十个不同的细菌科中，因此尚没有对其进行分门别类。在无机物转化的生物

多样性方面，反硝化作用被认为是首屈一指的。Tiedje等人【461为了便于对各种特

定环境中的反硝化菌进行识别，按照生理特征对文献报道的反硝化菌进行了系统

整理，具体如表1．5所示。
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表1．5按生理特征归群的各属反硝化细菌

Tablel．5 The denitirficaion bacteria according to physiological characteristics

1．有机营养型 Azospirillum 1．8固氮细菌 3．无机营养型

1．1一般好氧细菌(Chromobacterium) Rhizobium 3．1利用氢的细菌

Pseudomonas Baacillus Bradyrhizobium Alcaligenes

Alcaligenes Wolinella Azospirillum Paracoccus

Flavobacter 1．4嗜盐细菌Pseudomonas Brad)’rhizobium

(Achrombacter)Halobacterium Rhodoseudomonas Pseudomonas

Paracoccus Paracoccus Agrobacterium 3．2利用硫的细菌

[AcinetobacterJ 1．5嗜热细菌 1．9动物寄生细胞Thiobacillus

[Gluconobacter] Bacillus Neisseria Thiomicropira

[XanthomonasJ [ThermothrixJ Kingella Thiospaera

1．2寡有机营养细菌

Hyphomicrobium

1．6芽孢细菌(Moraxella) [Thermothrix]

Bacillus Wolinella 3．3利用氨的细菌

Aquaspirillum 1．7趋磁细菌 2．光能营养型 Nitrosomonas

1．3发酵性细菌 Aquaspirillum Rhodopseudomonas

注：1．圆括号内的属或不确定，或不再为分类单位，或其中的反硝化细菌种已归入其他属

2．方括号内的属反硝化过程不完全

1．2．3反应化学计量关系

1．2．3．1硝化作用
●

一般来说，亚硝酸菌(如Nitrosomonas属)硝酸菌(如Nitrobacter属)的细

胞化学组成可以用C5H7N02表示，细胞的生化合成反应如式1．8和1．9所示【47。49l：

细胞采用经验式表示，则生物合成反应为：

13NH：+15C02专10NO；+3CsH7NO，+23H++4H，O (1．8)

IONO；+15C02+NH：+2H，O--->10NO；+CsH，NO，+H+ (1．9)

生化系统中的细胞量往往用活性污泥中的可挥发性固体计算，因此亚硝酸菌

亚硝酸菌的细胞合成效率可以用单位基质的产生的可挥发性固体表示，即分别为

gVSS／gNI-h+-N和gVSS／gN02。一N。理论上，Nitrosomonas属和Nitrobacter属的最

大细胞产率分别为0．29 gVSS／gNI-LI+-N和0．0849VSS／gN02。．N，如果把氨氧化和

亚硝酸盐氧化按照传统观点看做是一步反应，那么硝化作用的整体细胞产率约为

0．06—0．20 gVSS／gNH4+-N[5们。

假设Nitrosomonas属和Nitrobacter属的实际细胞产率分别是0．08

gVSS／gNI-I,t+-N和0．05 gVSS／gN02"-N，那么硝化全过程的计量方程如式1．10所示：

．8-
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1．00NH：+1．890，+0．0805CO，专。 ‘ ‘

(1．10)

0．984NO；+0．016C5H7N02+1．98H++0．952H 20

那么，硝化全过程的细胞产率、耗氧量和耗碱量分别为：O．13 gVSS／gNH4+-N，

4．32 902／gNH4+-N和7．07 gCaC03／gNI-14+-N。

1．2．3．2反硝化作用

反硝化作用是指将N03--N还原为氮气的过程，在该过程中，N03"-N充当电

子受体，而有机物则充当电子供体。不过研究证明，反硝化过程中不但有N03--N

的还原过程，通常还伴随着02和N02"-N的还原【511。这三种反应的反应方程式分

别如式1．11、1．12和1．13所示：

三q+H++e-2H20 (1．⋯

1NO；+鱼日++e-一上从+三鼠D (1．12)
) 5 lU

一

5
—

1NO；+兰日++e-专三Ⅳ^+H (1．20 13)
j 3 3

。

O

由式1．1l和1．12可知，还原lg N03。．N和还原2．86 902所需要的电子量是相

等的，那么假设采用甲醇作为电子供体，那么硝酸盐的还原及反硝化方程式可用

1．14表示：

NO；+CH30H+吾吼∞j_三Ⅳ2+詈吼。+月孵 (1．14)

因此理论上，每还原lgN03’一N需要消耗1．999甲醇，如果同时考虑反硝化菌

的细胞合成作用，那么没还原19N03。一N需要消耗的甲醇应当大于1．999的理论值。

MeCarty等人【521通过实验测量得每还原lg N03'-N的甲醇消耗量大约为2．5—3．09，

由此得出反硝化计量式如下。根据该计量式，可以认为在考虑细胞合成的情况下，

每还原lg N03。一N的甲醇消耗量应为2．4789。

O·056NO；+O·93CH30H+02寸
(1．15)

0．056C5HN02+1．04日2D++o．59H2C03+0．056HC0f

1．3新型生物脱氮工艺

传统异养生物脱氮对于一般的生活废水来说具有较好的效果，但是对于低碳、

高氮污水而言，碳源不足的根本弊端限制了传统异养生物脱氮工艺的脱氮效率

120,53-551。其中外碳源异养反硝化脱氮常以乙醇为外碳源，由于价格高，造成运行

费用高而限制应用[561：内碳源异养反硝化脱氮是以微生物体死亡、自溶释放的有

机碳为碳源，不足之处是由于微生物长期处于内源呼吸期而易造成系统崩溃，且

因微生物残体多为难降解物质，而使脱氮过程缓慢，效率较低；同时硝化反硝化

是控制低氧条件，使污泥絮体或生物膜外部好氧硝化、内部缺氧反硝化，则硝化
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反硝化过程可全程发生[22,57】，相当于延长了反应时间，但此过程仍受限于碳源含

量而效率较低：短程硝化反硝化脱氮是将硝化过程抑制在亚硝化阶段，进而反硝

化，虽可节省部分碳源，但仍受碳源含量的影响，且由于亚硝酸盐氮积累不稳定，

在工程中难以稳定运行。

新型生物工艺主要有厌氧氨氧化[20,58】、CANON[”1、脱硫自养反硝化【601、生

物电化学脱氮‘611、生物电化学+脱硫自养反硝化脱氮[621等过程。其中在短程硝化

和厌氧氨氧化基础上发展起来的各种组合工艺为各国学者特别关注【63刁01，本文重

点对亚硝化和厌氧氨氧化的发展进行探讨。

1．3．1亚硝化

亚硝化反应实际上就是将硝化反应控制在氨氧化阶段，即通过特定的选择性

调控方法将硝酸菌淘洗出反应器并将亚硝酸菌持留在反应器中，使得硝化过程停

止在N02--N阶段。亚硝化能否顺利进行关系到后续反硝化或厌氧氨氧化的顺利

进行，因此国内外学者对于亚硝化的控制进行了大量的研究【7H”。目前认为比较

有效的控制参数为温度、pH和溶解氧。

1．3．1．1温度

温度对生物反应有很大的影响。升高温度既可以加快酶促反应也可能加快酶

的变性甚至失活。一般来说所有生物反应都会在某个温度或温度区间内达到最优，

也就是说该温度对与加快酶促反应的效应最佳而使酶变性失活的效应最差，此时

生物反应将会具有最高的速率和效果。目前，各文献中报道的硝化反应能够进行

的温度范围和最佳温度范围差别较大。大部分人认同的能够进行硝化反应的范围

是4""45℃，并且在20"'30℃硝化反应速率最高，而当温度>／40℃或≤15℃时反

应速率明显下降。图1．5是Hellinga等【．76】人利用呼吸实验所获得的温度与氨氧化

活性的关系，他的实验结果认为40"C左右时氨氧化速率最大。

眦

∞l

们O
lO ∞ ∞ 柏 弼 ∞

曩度／℃

图1．5氨氧化活性与温度的关系‘76】

Fi91．5 The relationship of ammonia oxidative activity and temperature

罨。毒荽墨管■
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Hao等人认为在5""40℃的温度范围内，可以用修正的Arrhenius方程来描述

硝化细菌最大生长速率与温度之间的关系‘771。

∥呲=∥栅·oxp[一覆Eo(20-t)] c-．t6)

式中，pm。为温度t(℃)时的最大比生长速率，d一：№20为标准温度(20℃)时

的最大比生长速率，d一；E。为反应活化能，kJ／mol：R为摩尔气体常量，8．314J／

(t001．K)。

令0‘=
293R(273+t)?

则式1．16可改写为

∥皿=∥。20·exp[0。(t一20)j (1．17)

式中，O’为温度系数。

如图1．6所示【761，在温度=20。C时，亚硝酸菌的最大比生长速率(O．8d。1)稍

微高于硝酸菌(0．79 dd)，这就使得亚硝酸菌进行生化反应时所需要的活化能Ea

(68kJ／m01)也稍微高于硝酸菌(44kJ／m01)，或者可以说是亚硝酸菌(温度系数

0’=0．094)对温度的敏感性高于硝酸菌(温度系数0，=0．061)。温度<20"C时，亚

硝酸菌的最大比生长速率稍微小于亚硝酸菌。温度>20。C时，亚硝酸菌的最大比

生长速率反而超过了硝酸菌。由于亚硝酸菌对温度的敏感性，使得其生长速率随

温度的增长速度明显高于硝酸菌，这个差异为工程上利用温度将亚硝酸菌与硝酸

茵分离提供了手段。

S 埔 硌 ∞ 笱 鞠 掐 柏

．■度，℃

图1．6温度对硝化细菌比生长速率的影响176】

Fig 1．6 Effect of temperamre Oll specific growth rate of nitrifying bacteria

Hellinga的研究则发现在5"--20"C的常温条件下，硝酸菌的生长速率稍微高于

5

4

3

2
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O

lI岛曩簧攀埘鲑
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亚硝酸菌，反应系统中硝酸菌能够迅速将亚硝酸菌产生的亚硝酸盐氧化，因此在

常温条件下更适宜传统的全程硝化反硝化工艺【_M】。如果将温度提高到20"-'35℃，

亚硝酸菌的生长速率占优势而有利于亚硝酸盐的积累。但是，细菌对温度的耐受

性有限，当温>40℃时亚硝酸菌的生长速率和反应活性都会受到抑制。再者，废

水温度的提升得越高所需消耗的能源越多，在经济上不划算。综合考虑各种因素，

亚硝化工艺的操作温度以30""35℃为宜。

1．3．1．2 pH

在硝化工艺中，pH是一个非常重要的调控参数。与上述温度的情况类似，文

献来源不同，所报道的pH范围和适宜pH差距很大。一般而言，硝化反应的pH

范围为5．5～10．0，适宜的pH范围为6．5～9．0。pH<6．5或pH>9．0时，硝化反应

的速率都将受到不同程度的抑制。亚硝酸菌与硝酸菌虽然都是硝化反应的一部分，

但是两者适宜的pH值却有较大的差别，前者为7．O～8．5(其中最大亚硝酸盐产生

速率出现在pH=8．0左右)，而后者为6．5～7．5(其中最大硝酸盐产生速率出现在

pH=7．0左右)。这中差别又为分离两种菌群提供了另一种手段，因此在考虑外加

碱的经济性的同时，可以将pH值调控在7．4～8．3的范围内[78-80]。

pH对亚硝化工艺的影响主要体现在两个方面‘81，82】，其一是pH超出硝化细菌

的耐受限度，其二是pH影响基质和代谢产物的有效性或抑制剂的毒性。第一个

问题相对比较简单，很容易通过工艺上的调控措施加以解决。第二个问题相对比

较复杂，具体情况需作具体分析。亚硝化工艺中pH通过影响基质氨和代谢产物

亚硝酸盐对亚硝酸菌产生影响，主要原理是pH会改变分子态的氨和亚硝酸在反

应系统中浓度【831。

(1)pH氨的电离平衡的影响

在水相中，NH4+与NH3的电离平衡式如下

该反应的平衡表达式为

或

NHj§NH3+H‘

耻％警

』L：鲤
【H+】【脚：】

式中，k为电离常数；【Nn3]Yg NH3浓度；【NH4+】为NH4+浓度；

对于总氨氮，存在如下物质平衡

总氨氮浓度=[NH3】+[NH4+】

(1．18)

(1．19)

(1．20)

【H+】为H+浓度。

(1．21)
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该物质平衡式慈味看，NH3的分配百分比司由式(1．22)给出

NH3／％=丽厕[NH3] ×1。。％ (1．22)
【埘3】+【加鬈】

⋯⋯

’或

NH3／％=而币面100而丽 ‘-．23)
100+『ⅣH_1／『ⅣH，1

⋯⋯

用式(1．20)代换式(1．23)中的[NH4+]／[NH3】，得

NH3／％=而币10而0而 (1．24)
100+『日+1／『K．1

⋯⋯

或

·

． NH3慨=鼎 ㈦25，

根据式1-25计算pH=7．0、8．0和9．0时NH3的分配比(25"C时，氨的电离常

数k=5．6xlO。o)，结果分别为0．56％、5．30％和35．9％。结果表明，在一般的水体

中，氨主要以离子态形式(NI-h+)存在；分子态形式的NH3的分配比则会随着

pH提高而提高。

(2)pH对亚硝酸盐的电离平衡的影响

在水相中，HN02与N02-之的电离平衡式如下

HN02§NO；+H+ (1．26)

该反应的平衡表达式为

牛嚆野 ㈦27，

或

玉：幽
【H+】【HN02】

式中，k为电离常数：【N02。】为N02。浓度；【HN02]为HN02浓度；

浓度。

对于总亚硝氮，存在如下物质平衡

总亚硝氮浓度=[N02。]+[HN02】

该物质平衡式意味着，HN02的分配百分比可由式(1．30)给出

HN02／％=【塑21×100％
【HN02】+【N02】

或

HNO／％： !QQ2
I+[N02]／[HN02】

(1．28)

【H+】为H+

(1．29)

(1．30)

(1．31)
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用(1．28)代换式(1．31)中的[N02。]／[HN02】，得

1 nn∽惕2雨嵛 n．32)
‘

l+K．／10一刖
⋯⋯

根据式1．32计算pH=6．0、7．0和8．0时HN02的分配比(12．5℃时，亚硝酸的

电离常数Ka=4．6×104)，结果分别为为0．217％、0．022％和0．002％。结果表明，在

一般的水体中，亚硝态氮主要以离子形式N02"存在，但是HN02的分配比随着pH

的降低而增加。

(3)pH对硝化细菌生长速率的影响

在氨浓度和亚酸盐浓度分别为130mg／L和300mg／L的条件下，pH对硝化细

菌生长速率的影响如图1．7所示【84，8”。当pH大于7．0时，亚硝酸菌的生长速率显

著高于硝酸菌。两者的最小固体停留时间(solid retention time，SRT；在全混合反

应器中，SRT=HRT)相差较悬殊，因此易于通过控制HRT淘汰硝酸菌。但当pH

小于6．3时，亚硝酸菌的生长速率低于硝酸茵，难于通过控制HRT淘汰硝酸菌。

在要求基质去除率较高(装置内的基质浓度较低)的情况下，提高pH可NH3分

配百分比，同时减少HN02分配百分比，有利于富集亚硝酸菌，淘汰硝酸菌，从

而保证Sharon工艺的正常运作。但提高pH需要消耗化学试剂(甲醇或NaOH)。

图1．7 35"(2时pH对硝化细菌生长速率的影响

Fig 1．7 Effect of pH on growth rate of nitrifying bacteria 011 35℃

1．3．1．3溶解氧

亚硝酸菌和硝酸菌都是好氧细菌，氨氧化和亚硝酸盐氧化都需要适宜的氧气

浓度。Laanbroek等利用恒化器进行混合培养时发现，DO浓度对N．europaea(亚

硝酸菌的一种)和N．Winogradskyi(硝酸菌的一种)的生长速率影响具有很大的

差异性【861。在温度、pH、细胞浓度相同的前提下，较高DO浓度(80％空气饱和

。膏量越曩本lio，譬3曹《避鬟莓毒嗲≈奇膏醒量
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度)时，N．europaea与N．Winogradskyi细胞数量之比仅为0．37，而当DO浓度降

低到O％空气饱和度N．europaea与N．Winogradskyi细胞数量之比高达170。也就

是说，低DO浓度有利于N．europaea等亚硝酸菌的生长，而高浓度有利于N．

Winogradskyi等硝酸菌的生长。

Hunik等【871和Laanbroek等【881都通过检测亚硝酸菌和硝酸菌的氧消耗速率来

比较两种细菌对氧的亲和力，并有由此得出利用溶解氧调控亚硝化工艺的最优参

数。Hunik等测得亚硝酸菌和硝酸菌的氧消耗速率分别是10．5$tg·g-1"Sd和

1．21LLg·g-1．s一，相应的氧饱和参数分别为0．13mg／L和O．54mg／L。Laanbroek等测得；

两者的氧饱和参数都较高，分别是0．2～0．4mg／L之间和1．2～1．5mg／L之间。但是

相同的是亚硝酸菌的氧饱和参数都低于硝酸菌，即亚硝酸菌较硝酸菌具有更好的

氧亲和力。

Garrido等【891在研究DO浓度对气提式生物膜反应器硝化性能的影响时发现，

当DO>2．5 mg／L时，反应产物中几乎没有亚硝酸盐；当1．0mg／L<DO<2．0mg／L

时，随着DO浓度从高至低，反应产物中逐渐出现亚硝酸盐，并且在DO=I．5mg／L

时亚硝酸盐的积累量积累率都达到最大，反应产物中几乎不再积累硝酸盐；当DO

<1．0mg／L时，亚硝酸盐积累速度和积累量大幅降低。

Pollice等【901的研究则发现，序批式反应系统的硝化性能受到充氧方式的影

响，在采用连续曝气使得反应器中的DO>2．0 mg／L时，反应产物中亚硝酸盐和

硝酸盐均有积累，而采用间歇曝气方式(曝气10min然后停止曝气10min，曝气

时使反应器中的DO>2．0 rag／L)时，反应产物中几乎不再积累硝酸盐。

综合考虑亚硝化速率对氧气的需求以及对硝酸菌的抑制，宜采用间歇曝气方

式将亚硝化工艺曝气阶段的DO控制在1．0～1．5mg／L。

1．3．2厌氧氨氧化

1．3．2．1厌氧氨氧化反应原理

厌氧氨氧化(Anaerobic annmmoniunoxidation)是指厌氧条件下由厌氧氨氧

化茵利用亚硝酸盐为电子受体，将氨氮氧化为氮气的生物反应过程。由荷兰

Delft工业大学20世纪80年代末在研究三级生物处理系统过程中发现。van de

Graaf等根据氮平衡的原则，计算得到厌氧氨氧化过程中氨氮转化量、亚硝酸盐

氮转化量与硝酸盐氮的产生量之间的比例关系分别为1：1．31+0．06：0．22+0．02[叭】。

而后Strous等人11 5,92]在此基础上得到了厌氧氨氧化的反应式：

NH：+1．32NO；+O．066HCO；+O．13H+

_1．02N2+O．26NO；+O．066CH20 o．5No．15+2．03H20

么Go’=．357 kJ／mol (1．33)
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一般认为，厌氧氨氧化全过程所涉及的化学反应主要有：

NH20H+NH3专N2H4+H 20 (1．34)

N2H4专N2+4【H] (1．35)

HNO，+4[H卜÷NH，OH+H，O (1．36)

NH3+HN02--)N2+H20 (1．37)

HN02+H20+NAD+j HN03+NADH2 (1．38)

而van de Graaf等1931在研究过程中同时还发现，在反应过程中出现了中间产

物羟胺(NH20H)和联氨(N2H4)，由此，假定了一条如图1．8所示的厌氧氨氧

化的反应途径：首先，羟胺(NH20H)向氨(NI-14+)提供电子产生联氨(N2H4)，

然后被联氨(N2H4)被氧化为肼(N2H2)，最后转化为氮气(N2)。

NH20H

羟氨

联氨置一一，，爹’7／
②上’--··---。，’。 2e：，，，，，／

肼 N2H2 ，，，／

(室，I．．．．一-··，，7’

． ⑤N02’—}N03。
●

2e。

图1．8厌氧氨氧化途径‘93】

Fig 1．8 The way ofAnaerobic ammonium oxidation

①氨被羟胺氧化形成联氨；②③④联氨产生N2和还原能量，后者被用于还原亚硝酸盐产生

更多的羟胺；②⑤亚硝酸盐被氧化成硝酸盐，产生还原当量用于细胞生长

1．3．2．2厌氧氨氧化生理学原理

1．细胞反应模型

Brocadia anammoxidans是目前发现最典型的厌氧氨氧化菌之一，Lindsay等

人利用透射电镜观察的细胞结构如图1．9所示。细胞明显的分成内外两室，内室

被认为是厌氧氨氧化发生的场所，被称之为厌氧氨氧化体，它由双层膜包围，主

要含有羟胺氧还原酶、少量DNA、拟核、核糖体以及具有未知功能的管状结构。

Jetten等人认为厌氧氨氧化体具有多种功能，其中如细胞分裂、DNA复制等重要

的生理活动都与其相关【94]。内室双层膜与细胞壁之间的空间为外室，内部充满被

称为“paryphoplasm”的细胞质。

f一一
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a)和超薄切片模型 b)【94】

A(anammoxosome，厌氧氨氧化体)；T(tubules，管状结构)；N(nucleoid，拟核)；M

(anammoxosome membrane，厌氧氨氧化体隔膜)；P(paryphoplasm，外室细胞质)；ICM

(intracytoplasmic membrane，内室细胞质膜)；G(glycocalyx，多糖一蛋白质复合体)

图1．9 Brocadia anammoxidans的透射电镜照片

Fig 1．9 Transmission electron microscope photographs(a)and Ultra-thin slices model of

Brocadia anammoxidans

Jetten等人在图1．8所示的化学反应模型和图1．9所示的细胞结构模型的基础

上提出了厌氧氨氧化的细胞反应模型(图1．10)【951，认为厌氧氨氧化菌首先在外

室中利用细胞质亚硝酸(N02‘)还原成羟胺(NH20H)并且与氨(NH4+)反应生

成联氨(N2I-h)，最后在厌氧氨氧化体中又将联氨(N2H4)氧化成为氮气(N2)。

N02

图1．10 Brocadia anammoxidans细胞反应模型

Fig 1．1 O Cells reaction model of Brocadia anammoxidans

2．生化反应模型

生化反应离不开各种酶的参与，因此Jetten等人由在化学反应模型(图1．10)

以及羟胺氧化还原酶(HAO)的催化特性的基础上提出了如图1．11所示的厌氧氨

氧化的生化反应模型[94,95】。
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在这个模型中，N02"-还原成NH20H的过程由定位于外室细胞质中(双层膜

外侧)的NR完成催化；而NH20H与NH4+缩合成N2H4的过程则是由存在于跨膜

的HH催化完成；在双层膜内侧厌氧氨氧化体中的HZO(或HAO)则最后催化

N2I'Lt氧化成为N2并释放4个电子，这些电子又被NR利用催化N02"-还原为

NH20H，从而形成链式反应。

N龟 N2

NR-亚硝酸盐还原酶(假设产物为羟胺)；HH．联氨水解酶(缩合羟胺和氨)；HZO．联氨化酶

(可能是HAO)

图1．11 Brocadia anammoxidans生化反应模型

Fi91．1 1 Biochemical reaction model of Brocadia anammoxidans

1．3．2．3厌氧氨氧化调控

厌氧氨氧化菌对环境因素的要求苛刻，在不同的生态环境中，厌氧氨氧化菌

的倍增时间(生长速率)差异很大。Strous等人【961(1998)首次报道SBR(sequencing

batch reactor)中厌氧氨氧化菌的倍增时间为1ld。Fux等人【971(2004)报道固定

床反应器中厌氧氨氧化菌的倍增时间为28d。Isaka等人【981(2006)采用

FiSH(fluorescence in situ hybridization)法对厌氧生物滤器中的厌氧氨氧化菌进行

了检测，推算厌氧氨氧化菌的倍增时间为1．8d。Tsushima等人【991(2007)采用实

时PCR(polymerase chain reaction)技术对生物转盘中的厌氧氨氧化茵进行了检测，

推算厌氧氨氧化茵的倍增时间为3．6．5．4d。Van der Star等人【1001(2007)采用定

量PCR技术对生产性Anammox反应器中的厌氧氨氧化菌进行了检测，推算厌

氧氨氧化茵的倍增时间为9．5．11．1d；根据反应器的最大转化能力，推算厌氧氨氧

化菌的倍增时间为2．1．18．5d(表1．6)。Van der Star等人‘1011(2008)根据膜生

物反应器的最大转化能力，推算厌氧氨氧化菌的倍增时间为5．5．7．5d；根据对反

应器中厌氧氨氧化菌的显微镜观察，推算Kuenenia种群的最短倍增时间为0．23d。
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表1．6生产性Anammox反应器中的菌体倍增时间‘100]

Table 1．6 Doubling time of Bacteria in productbility Anammox reactor

并且，在不同的生态环境中厌氧氨氧化菌的代谢性能(反应速率)也显著有

别。据Isaka等人【98】报道，32℃下Anammox反应器的NRR为6．2 kg／m3．d，22

℃下的NRR为2．8kg／m3．d，6．3℃下的NRR为0．36 kg／m3．d；28—37℃下的反应活

化能为33 kJ／tool，22．28℃下的活化能为93 kJ／mol，6．22℃下的活化能为94

kJ／mol。存在氧时，氧可促进亚硝酸菌的氨氧化反应(表1．7反应2)和硝酸菌的

亚硝酸盐氧化反应(表1．7反应3)，与厌氧氨氧化菌竞争氨和亚硝酸盐(表1．7

反应1)Doo]。存在有机质时，有机质可促进反硝化菌的亚硝酸盐还原反应(表

1．7反应4)，也与厌氧氨氧化菌竞争亚硝酸盐【102】。厌氧氨氧化菌因富含血红素

而呈鲜红色，对铁和其他生长因子有特殊需要【103】。张蕾等人发现，添加铁离子，

可显著提高Anammox反应器的基质(氨和亚硝酸盐)转化能力D041；添加复合营

养液(由多种成分不明的天然物质复配而成)，则可使Anammox反应器的NRR

超过40．0 kg N／(m’．d1。

表1．7几个含氮化合物的转化反应

Table 1．7 Several conversion reaction of nitrogen compounds

因此，对厌氧氨氧化反应的调控主要通过控制DO、温度、pH值、基质浓度、

有机物浓度等。
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1．Do

厌氧氨氧化菌被证明是严格厌氧茵，厌氧氨氧化需要在厌氧条件下才能运行。

DO过高，厌氧氨氧化细菌的活性将大幅度降低，细菌总量也将大量减少。Strous

等人的研究表明当水体中氧气浓度高于空气饱和度0．5％就会抑制厌氧氨氧化反

应【961。但是氧气对厌氧氨氧化菌的抑制时可逆的，Strous等还发现采用间歇式曝

气的活性污泥系统中，在好氧阶段被抑制活性的厌氧氨氧化污泥能在厌氧阶段恢

复其活性。厌氧氨氧化菌的这种特性为本研究奠定了理论基础，即与亚硝化等好

氧污泥协同共生成为可能。

2．温度

温度对厌氧氨氧化反应的影响主要有两个部分，一是影响厌氧氨氧化细菌的

生长繁殖，二是影响生化反应的所需的酶的活性。在污水处理过程中则要寻求最

大的反应速率，也就一般研究所说的反应活性。研究证明厌氧氨氧化细菌对温度

的适应性较强，活性活跃的温度范围较宽。

Strous等在采用Arrhenius方程式研究温度对厌氧氨氧化活性的影响时发现，

当温度在20℃--一37"C之间时，活性曲线符合Arrhenius方程式，而温度在10℃左

右时，活性值明显降低fm51。Jetten等发现在20℃"--43℃的温度范围内厌氧氨氧化

的活性程度较高，并且在40"C达到最大值【951。杨洋等则在研究温度、pH值和有

机物对厌氧氨氧化污泥活性的影响时发现30℃～35℃最利于厌氧氨氧化反应的

进行‘671。陈曦等的研究则认为厌氧氨氧化反应的最佳温度为30"Ctl061。

但是由于厌氧氨氧化细菌时代周期长，细菌浓度测定非常困难，所以也难以

得到温度和细菌生长量之间的定量关系。因此，在利用厌氧氨氧化工艺进行污水

处理时，需要适时观测氮素的变化情况特别是氨氮的转化情况来选择合适的温度，

以保证厌氧氨氧化细菌维持较高的生长速度和酶活，利于反应的进行。

3．pH值

在厌氧氮氧化过程中，pH是一个非常重要的环境条件。pH对厌氧氨氧化过

程的影响主要来自它对细菌和基质的影响。

氨氮和亚硝酸盐氮是厌氧氨氧化反应中两种主要的反应基质，Schalk等提出

的厌氧氨氧化反应机理认为羟胺是厌氧氨氧化关键步骤，pH过低时，亚硝酸盐转

化为羟胺的速率明显变慢，pH过高时，氨氮过度的转化为亚硝酸盐氮，也就是说

过高或过低的pH值都可能使厌氧氨氧化反应的速率下降0071。

据Jetten等的报道，厌氧氨氧化的适宜pH范围在6．7～8．3之间，最大反应

速率出现在pH为8．O【”1；杨洋等着重考虑pH值对氨氮和亚硝酸盐氮两种底物浓

度的影响，将pH对厌氧氨氧化的影响用双底物双抑制剂模型进行描述，认为在

pH范围为7．5～8．3时厌氧氨氧化活性较高[671；郑平的试验发现(图1．12)，当

pH从6．0升至．5时，厌氧氮氧化速率提高：但当pH继续由8．0升至9．5时，厌氧
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氮氧化速率下降；并由此判定，最适pH值在7．5～8．0附近【108】。

5j轴珏加砧¨酗””l们
襻

图1．12 pH对厌氧氮氧化速率的影响

Fig 1．1 2 Effect of pH on anaerobic nitrogen oxidation rate

4．基质浓度

任何细菌对基质浓度都有一定的适应范围，浓度过低细菌生长速度难以保障，

浓度过高则会对细菌产生抑制并干扰细菌的代谢【1091。厌氧氨氧化的主要基质是

氨氮和亚硝酸盐氮，一般要保证反应活性，就要同时考虑基质浓度和两种基质之

间的比例。郑平等发现在通过改变瞬间进水为均匀流且将适时回流部分出水以使

反应器中的FA浓度低于理论的抑制值时，N02"-N却成为抑制ANAMMOX反应

的主要基质【1081。胡宝兰也认为在ANAMMOX反应中，其速率与N02--N呈现反

比例关系，而想获得较高的ANAMMOX活性就必须将N02。．N浓度严格控制在

5mmol／L以下【431。Strous等认为NH4+一N对厌氧氨氧化菌的抑制上限为1000mg／L，

而N02"-N对厌氧氨氧化菌的抑制作用要强的多，其抑制上限仅为100mg／L【l 51。。

刘寅等在研究推流式ANAMMOX反应器时发现，推流式反应器对N02"-N的耐受

性较强，只要其浓度低于300mg／L都不会产生明显抑制【¨们。

5．有机物

厌氧氨氧化为典型的自养反应过程，厌氧氨氧化细菌的生长不需要有机质供

给碳源。但是纯粹的无机废水几乎是不存在的，在废水处理过程中，有机质的影

响不可避免，在有机物的参与下，反硝化等多种异养反应往往同时进行，并形成

对氨氮或亚硝酸盐氮的基质竞争，可能影响厌氧氨氧化细菌的生长速率及其活性，

最终影响脱氮效果。但是事实上，在氨氮和亚硝酸盐氮充足的条件下，有机质的

加入对厌氧氨氧化的活性影响并不大，Chen等人研究亚硝化、厌氧氨氧化与反硝

化协同工艺(SNAD)时加入的COD浓度为150mg／L和100mg／L，反应器的厌氧
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氨氧化性能都为受到明显影响【1111。

1．4亚硝化、厌氧氨氧化与反硝化协同工艺

亚硝化与厌氧氨氧化的组合工艺对于高氨氮浓度废水具有良好的适应性和处

理效果，因此随着2002年全世界第一座采用亚硝化与厌氧氨氧化的组合工艺的污

水处理设施在荷兰鹿特丹Dokhaven市政污水处理厂区外的污泥处理区开始运行，

越来越多的越来越多基于亚硝化与厌氧氨氧化组合工艺的中试乃至生产性处理设

施相继在世界范围内建成，目前已有文献报道的中试(处理规模>l m3)或生产性

设施如表1．8所示。

表1．8基于亚硝化与厌氧氨氧化组合工艺的中试及生产性试验

Tab．1．8 Pilot and productive experiment based on coupling process of partial nitrification and

anaerobic ammonium oxidation

在以上中试及生产性试验中都不可避免的存在一个问题，就是实际污水处理

时不但要求反应系统拥有高效的脱氮性能，并且必须适应有机环境及有机环境所

带来的大量异养菌。无论在两级工艺还是一级工艺中，异养菌的大量生长繁殖都

会挤占亚硝酸菌或厌氧氨氧化菌的生存空间，并且可能发生基质竞争。那么，亚

硝酸菌、厌氧氨氧化菌与异养菌的共存亚硝化与厌氧氨氧化组合工艺工程应用的
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问题之一。Bipin K．Pathak等在C／N为0．6-4．0时，发现了厌氧氨氧化茵能够在

低氨氮(NI-14+_N=2．34-0．38mg／L)环境中与反硝化菌共存，并就反硝化菌和厌氧氨

氧化菌竞争、平衡问题进行了初步讨论[122]。ChamchoiN．等在以厌氧氨氧化菌群

和厌氧颗粒污泥共同接种的UASB中，证实COD是平衡厌氧氨氧化和反硝化

的关键，并讨论了C／N比对厌氧氨氧化和反硝化平衡的影响【1231。Chen等人在限

制DO的无泡曝气膜反应器中，证实部分硝化、厌氧氨氧化和反硝化过程可稳定、

有效地处理低COD、高氮污水⋯11。Wanga等人则将亚硝化、厌氧氨氧化和反硝

化的耦合工艺成功的用于处理垃圾渗滤液。

1．5主要研究目的与主要内容

1．5．1研究目的

一方面，亚硝酸菌与厌氧氨氧化菌是多种新型生物脱氮工艺的基础，无论是

采取两个反应器的组合工艺还是采用单一反应器工艺，两者都起着制约性的作用。

亚硝酸菌负责将氨氮转化为亚硝酸盐，是大部分生物脱氮工艺的基础环节，也是

整个工艺的决定环节，亚硝化反应的效果直接决定了后续反应能否顺利进行。厌

氧氨氧化反应则是在亚硝化反应基础上实现全程自养脱氮的最佳工艺。因此，实

现对亚硝酸菌和厌氧氨氧化菌的高效富集并不断提高其适应性尤显重要。在菌种

富集的基础上对两种反应进行耦合，并通过中间产物、NOx、微量有机物等非内

源性因素对反应进行强化。

另一方面，由于实际废水中往往含有有机物等大量其它污染物质，对于世代

周期长的厌氧氨氧化菌来说，与反硝化等异养菌共存将是其工程应用的技术关键。

因此探讨亚硝化、厌氧氨氧化及反硝化作用的耦合能够为亚硝化、厌氧氨氧化及

其组合工艺的工程应用提供思路。

1．5．2主要内容

本研究从亚硝酸菌和厌氧氨氧化菌的高效富集开始着手，首先摸清亚硝酸菌

和厌氧氨氧化菌的富集特征和调控策略，然后对亚硝化和厌氧氨氧化进行耦合，

耦合分别采取两级工艺(SBR．ASBR)和一级工艺(CANON)进行尝试，并在此

基础上和研发出新型的序批式内循环反应器；最后分别在SBR和SBBR反应器中

分别启动亚硝化／厌氧氨氧化／反硝化耦合反应器，并对两者进行对比。研究的具

体内容如下：

(1)亚硝酸菌的高效富集与适应性调控。在快速富集亚硝酸菌的基础上，主

要通过进水模式调节、碱度调节和DO调节三种方式提高其对垃圾渗滤液的适应

性，为提高基于亚硝酸菌的短程硝化反应器的环境适应性提出合适的调控策略。

(2)厌氧氨氧化菌的高效富集与适应性调控。主要是在SBR反应器中接种
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反硝化污泥，通过污泥适应阶段、活性提高阶段和稳定运行阶段三个阶段使得厌

氧氨氧化细菌在反应器中富集，其中活性提高阶段是实现厌氧氨氧化细菌富集的

关键阶段，在该阶段，重点采用了基质浓度调控、中间产物(联氨、羟胺等)调

控、NOx气相调控、Ca2+调控及微量有机物调控三种方式对厌氧氨氧化细菌的活

性进行刺激，以期加速富集速度和效果。

(3)亚硝化与厌氧氨氧化的耦合工艺研究。通过接种已经成功驯化完成的短

程硝化和厌氧氨氧化污泥，分别采取两级和一级工艺对两者进行耦合，前者是在

两个SBR反应器中串联实现SBR．ASBR两级工艺，后者是在一个SBR反应器中

实现单级SBR工艺和序批式内循环反应工艺，并在总结两级和一级工艺优缺点的

基础上开发序批式内循环反应器，进一步提高亚硝化／厌氧氨氧化耦合反应的效

率，以期为处理实际废水提供参考。

(4)在成功实现亚硝化与厌氧氨氧化耦合的基础上，采用相对成熟的SBR

和SBBR工艺进行亚硝化、厌氧氨氧化与反硝化三者的耦合启动并分别研究其调

控方式，并对两者的在启动和调控过程中的性能、氮素变化特征等进行比较，并

且同时对两者的细菌群落的变化特征、脱氮机理的共性进行分析。



博士学位论文

第2章亚硝酸菌的富集及适应性调控

亚硝酸盐是Sharon、Sharon．Anammox、Canon、Oland等新型生物脱氮工艺

必需的基质之一，在氨氧化阶段能否实现亚硝酸盐的高效积累是决定整个工艺成

败的先决条件，而反应器中的亚硝酸茵的浓度和活度是实现亚硝酸盐的积累的关

键条件【69。741。因此，如何实现亚硝酸菌的高效富集成为实现各类新型生物脱氮工

艺的基础条件。亚硝酸菌富集实际上是将硝酸菌从反应器中洗脱的过程，通过亚

硝酸菌和硝酸菌在生理机制和动力学特性上存在特有的差异，采取特定的控制手

段，对两类细菌的生长繁殖产生不同程度的抑制或刺激作用，使硝酸菌的生长繁

殖受到抑制，亚硝酸菌则逐渐成为优势菌种。亚硝酸菌富集的成功的重要标志是

稳定高效的亚硝酸盐的积累且亚硝酸化率较高。影响亚硝酸菌富集的主要因素有：

游离氨(FA)浓度，溶解氧(DO)，温度，pH值，污泥龄(SRT)及重金属离

子等微量物质等。

目前，国内外对亚硝酸菌对亚硝酸菌的生长条件和影响因素都有了深入的研

究，也形成了较成熟的富集策略。但以往的研究大部分采用模拟废水进行实验，

富集后的亚硝酸菌缺乏对实际废水的适应性考验。而要推广和应用这些新型生物

脱氮技术，就必须让富集的亚硝酸菌适应各种水质环境。垃圾渗滤液是典型的高

氨氮废水，成分复杂，难以处理，特别是是老龄垃圾渗滤液，碳氮比严重失衡，

传统的生化处理方法更难以对其进行处理。

本章在快速富集亚硝酸菌的基础上，主要通过进水模式调节、碱度调节和DO

调节三种方式提高其对垃圾渗滤液的适应性，为提高基于亚硝酸菌的短程硝化反

应器的环境适应性提出合适的调控策略。

2．1材料与方法

2．I．1实验装置

实验中所采用的SBR反应器如图2．1所示，主体部分为有效容积3L的圆柱

形有机玻璃容器(其中内径为10cm，高为40cm)，外层设恒温水浴夹套，通过温

控仪和加热水箱对反应器中的废水水温进行控制。在反应阶段，通过搅拌器的剪

切作用使得反应器中的废水保持良好的混合状态(因反应阶段的最后一个厌氧段

也是整个SBR反应周期的沉淀期，所以最后反应阶段的最后一个厌氧段停止搅

拌)。迸水、出水及曝气时间由PLC控制系统控制。pH调节采用O．5 M Na2C03或

者1MHCl。
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1．自动控制系统2．进水泵3．出水泵4．pH控制器5．搅拌器6．传感器(pH，DO，T)

7．配有水浴夹层的SBR反应器8．空气压缩机9．水浴泵lO．水浴储水槽11．加热器

图2．1实验装置

Fig．2．1 Schematic representation of the reactor

溶解氧的浓度控制通过一个转子流量计控制曝气量进行控制，曝气量的确定

如下。反应器内溶解氧(DO)的变化取决于进水氨氮的浓度、曝气量、污泥浓

等因素。为了优化反应条件，更加准确的调节反应器内DO的浓度，本实验在反

应器稳定运行的条件下，研究了曝气量变化对DO浓度的影响，实验结果如下：

表2．1曝气量与DO的关系

Table 2．1 Relationship between aeration rate and DO

实验结果表明，通过合理控制反应器的曝气量，可以将反应器的DO控制在



博士学位论文

一定的范围内，标准差均<0．15，具有较好的相关性。这也为后期研究DO对亚硝

化／厌氧氨氧化耦合工艺、亚硝化／厌氧氨氧化／反硝化工艺的调控提供了较好的理

论依据。

一
J
画
E

o
Q

AemUon Rate／m3．h‘1

图1．1曝气量与DO的关系

Fig．1．1 The relationship between aeration rate and DO

2．1．2接种污泥

实验中所采用的接种污泥有两种，一是取自长沙市第一污水处理厂二沉池的

普通活性污泥，污泥呈黑褐色，絮体结构明显，沉降性能较好，其pH为7．03，

MLSS为3．619／L，SVI值为91mL／g，比重为1．0199／era3。二是取自长沙市黑麇峰

垃圾填埋场渗滤液处理厂的硝化池的硝化污泥，污泥呈黄褐色，絮体结构明显，

沉降性能好，其pH为7．42，MLSS为2．13 g／L，SVI值为87mL／g，比重为0．9249／cm3。

接种前，将两种污泥按照1：l的比例混合，在pH 7．1和DO浓度2．0mg／L的条

件下进行为期一周的预培养。一周后，混合液污泥为2．73 g／L，SVI值为102 mL／g，

比重为0．9729／cm3。

2．1．3实验用水

实验第一阶段的主要目的是快速富集亚硝酸菌(以下称富集阶段)，采用人

工模拟废水，配水方案以及主要控制参数均参考Sliekers等人[88,1241的研究成果，

模拟废水配方和微量元素配方分别如表2．1和2．2所示。

实验第二阶段的主要目的是提高亚硝酸菌对复杂环境的适应性(以下称适应

阶段)，采用人工模拟废水和原生渗滤液(该渗滤液取自长沙市某卫生填埋场场
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调节池，水质如表2．3所示)混合液为进水，并且逐渐提高进水中原生垃圾渗滤

液的比例。

表2．1人工模拟废水配方(mg／L))

Table 2．1 Composition of the synthetic wastewater (mg／L)

表2．2微量元素溶液配方(mg／L))

Table 2．1 Composition of the trace element solution(mg／L)

表2．3长沙市某生活垃圾填埋场渗滤液水质(mg／L)

Table 2．3 Characteristics of the raw leachate(mg／L)

2．1．4常规分析项目与方法

本实验常规的分析项目主要包括MLSS、MLVSS、COD、BOD5、NH4+-N、

N02。-N、N03。一N、TN、DO、pH和温度等。各项目的分析检测主要参照《水和废

水监测分析方法》[1251的方法进行。

．23．
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CoD

BODs

NI-14*-N

N02"-N

N03。-N

TN

DO

pI-I

温度

MLSS

茵体形态检测

重铬酸钾法

空气压差法

纳试剂比色法

N．萘基．乙二胺比色法

酚二磺酸紫外分光光度法

过硫酸钾紫外分光光度法

膜电极法

玻璃电极法

水温计实时监控法

重量法

SEM。

ET99730分光光度计，Lovibond，德国

7230G分光光度计，上分，中国

7230G分光光度计，上分，中国

7230G分光光度计，上分，中国

7230G分光光度计，上分，中国

HI 9143，Hanna，意大利

笔式pH计，Lida，中国

JSM一6700F，JEOL，日本

另外，由于重铬酸钾法、纳试剂比色法、N．萘基．乙二胺比色法等标准方法在

测定COD、NH4+-N、N03"-N和N02--N浓度时采样量较大，在连续检测等特殊情

况下为减小因频繁取样而导致的水量波动，改用德国Lovibond公司生产的

ET99730分光光度计对这些项目进行分析。

2．1．5污泥活性检测

本实验所指的污泥活性主要是指污泥的氨氧化活性、亚硝酸盐氧化活性等。

污泥活性检测结合Third等‘1261和Buys等f1271提供的方法进行适当调整。

污泥的最大氨氧化活性和最大亚硝酸盐氧化活性的检测方法如下：从反应器

中取10mL污泥接种至250mL的锥形瓶中，补充(NH4)2S04和NaN02溶液将污

泥稀释至50mL(此时测定VSS浓度)，并使锥形瓶中的氨氮浓度和亚硝酸盐氮浓

度分别达到100 mg／L左右。3012、供养充足的条件下在恒温振荡培养箱中培养

2h，每隔半小时测量一次锥形瓶中的氨氮、亚硝酸盐氮和硝酸盐氮浓度，通过3

种氮素浓度的变化计算最大氨氧化活性和最大亚硝酸盐氧化活性。

2．1．6样品电镜观察

利用扫描电镜(SEM，Quanta 200 FEG,FEI，US)观察生物膜表面结构。样

品处理流程如下：

(1)取样，从反应器中取活性污泥样品59： ，

(2)固定：2．5％戊二醛固定后用磷酸缓冲溶液清洗；

(3)脱水：用浓度梯度为50％、70％、80％、90％、95％和100％的乙醇依次
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进行脱水处理；

(4)冲洗：叔丁醇冲洗三次，每次10 min，冷却后抽真空使叔丁醇升华；

(5)镀金：用离子溅射仪(ION SPUITER，JFC．1100)溅射以导电胶固定的

样品；

(6)电镜观察

2．1．7细菌群落特征分析

细菌群落分析分成DNA提取、PCR扩增和变性梯度凝胶电泳分析三个步骤，

具体实验方法参照Yang等人【1281和肖勇等人‘1291的研究成果。

2．2亚硝酸菌的富集

2．2．1启动方式

富集阶段，进水全部为模拟废水，其中的氨氮浓度和无机碳浓度根据反应器

的实际情况不断提高；该阶段，SBR运行周期为12h，每个周期由4个阶段组成，

包括：(1)进水阶段：采取瞬间进水方式；(2)反应阶段：同时开启搅拌器和曝

气机，维持690分钟；(3)沉淀阶段：同时关闭搅拌器和曝气机，持续30分钟；

(4)出水阶段：出水视为瞬间出水。

图2．2冒集阶段SBR运行工序

Fig．2．2 Operational procedure of the SBR during enrichment stage

反应器启动时，向反应器中投加经过预培养一周的混合污泥600mL，并补满

氨氮浓度为56mg／L的模拟废水。反应器中废水的温度维持在30士1℃，在反应阶

段采取限制性供氧，DO浓度控制在1．0～1．5mg／L之间，进水pH浓度控制在7．8，

排水比为0．333。富集开始后，模拟废水中的氨氮浓度按照56mg／L的梯度逐渐增

加，氨氮浓度增加的时间根据反应器单周期氨氮转化率的变化情况确定。

2．2．2富集阶段氮素浓度变化特征

亚硝酸菌是典型的专性异养菌，通过氧化氨盐而获得生长繁殖的能量。亚硝

酸菌适合在微偏碱性的环境下生长，生长最适pH值为7．O～8．5，生长最适温度为

24～28℃。在特定的环境条件下，亚硝酸菌的数量、活性、占比决定了水质参数

的变化特征，同样，水质变化特征也从一个侧面反映了亚硝酸菌富集的效果。氨
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氮是亚硝酸菌生长的主要基质，亚硝酸盐氮则是其反应的主要产物，由于亚硝酸

菌和硝酸菌往往都会同时出现，即使通过严格的驯化培养后，硝酸菌依然会有部

分活性，所以亚硝化反应器出水依然会有少量硝酸盐氮。出水中硝酸盐氮与亚硝

酸盐氮的比例以及氨氮的转化效率是综合反应亚硝酸菌富集效果的重要指示参

数，因此在启动过程中，对出水氨氮、亚硝酸盐氮、硝酸盐氮进行检测。

结果如图2．3所示，亚硝酸菌富集过程共持续了53d，在1～37d，进水氨氮浓

度逐渐由56mg／L增加到336mg／L的过程中，出水氨氮浓度呈现整体小幅增长趋

势，并且随着进水氨氮浓度的增加呈现明显的阶梯型波动，即每当进水氨氮浓度

增加后，出水氨氮浓度会出现突然增高，而随着进水氨氮浓度的稳定，出水氨氮

浓度将逐渐降低，该现象也直接表明了冲击负荷对活性污泥的抑制作用和活性污

泥在承受一定范围的冲击负荷时具有较好的自我适应性；出水亚硝酸盐氮浓度则

随进水氨氮浓度的增加而不断增加，由第ld的1．1 mg／L增加到了第37d的178．3

mg／L，亚硝酸盐的不断积累说明特定的反应条件对硝酸茵产生了有效的抑制作

用：出水硝酸盐氮呈现先增大后减小的趋势，在第27d达到最大值39．7 mg／L。

在第38～41d时，出水氨氮浓度没有呈现上述的规律，而是在短时间内快速

增加，到第41d时达到了180．9 mg／L，出水亚硝酸盐氮浓度也没有继续增加，而

是转入快速下降，到第41d时降到了120．1 mg／L，但是出水硝酸盐氮继续维持下

降的趋势。

为了防止活性污泥受损，立即在第42d将进水氨氮浓度降低到56 mg／L，出

水亚硝酸盐氮浓度很快就恢复了增加的趋势，出水氨氮浓度则再次呈现了阶梯式

上升的趋势。

J^

L
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詈
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暑
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芝

"l'ime／days

图2．3亚硝酸菌富集阶段氮素浓度变化

Fig．2．3 Evolution of the concentration of nitrogen compounds during enrichment stage
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2．2．3富集阶段亚硝酸盐产量与硝酸盐氮产量比值变化

出水中亚硝酸盐氮在出水总硝态氮中的占比或出水亚硝态氮与出水硝酸盐氮

浓度的比值是反应亚硝酸菌富集程度最直观的表现之一，因此根据出水中亚硝酸

盐氮和硝酸盐氮的浓度对每个周期中亚硝酸盐氮和硝酸盐氮的产量进行估算。估

算方法如下：

PRONo|-N 23xc麓刈一c：一。 (2·1)

PRON0；一N
23×c麓；_N—c：一。 (2．2)

其中：c‰、。和C” 为第n天的出水亚硝酸盐氮和硝酸盐氮浓度。
～2“ND§·N

图2．4为亚硝酸菌富集阶段亚硝酸盐产量与硝酸盐氮产量的比值变化，由图

可见，从第1d到第37d，该比值逐渐增加，但是增长幅度较慢，仅从最小为0．12

(第ld)增加到最大为6．88(第36d)。在第38～41 d时，该比值出现连续下降。

但是在第42d将进水氨氮浓度降低到56 mg／L后，并逐渐将进水氨氮浓度恢复到

280 mg／L的过程中，该比值迅速增加，最大达到了43．50(第50d)。该比值的变

化特征说明，在富集阶段硝酸菌活性受到了明显抑制，即使在后期将进水氨氮浓

度恢复到较低的水平下硝酸菌活性也未能恢复，即在长期的抑制条件下，硝酸菌

从反应器中被大量的淘洗出来。

‘Time／days

图2．4亚硝酸菌富集阶段亚硝酸盐产量与硝酸盐氮产量比值

Fig．2．4 Ratio of nitrite production and nitrate production during enrichment stage

ZjnoZo叱山、Z。．NoZo叱＆
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2．2．4富集阶段氨氮转化率变化特征

氨氮转化率是体现反应器对氨氮转化能力的重要指标，结合亚硝酸盐产量与

硝酸盐氮产量的比值可以综合观测反应器中亚硝酸茵的活性和占比。氨氮转化率

根据进出水氨氮浓度计算得到，计算方法如下：氨氮转化率：：!～o；+C．-I ．。2．3；氨氮转化率=———云乏：：了一 (2-3)

其中：c生p、，为进水氨氮浓度，C” 为第n天的出水氨氮浓度。
一n●一一、4I+一Ⅺ

图2．5为亚硝酸菌富集阶段氨氮转化率变化特征，氨氮转化率的变化特征与

出水氨氮浓度的变化趋势呈现相反的趋势，即出水氨氮浓度逐渐降低时，氨氮转

化率逐渐增高。从第1d到第37d，氨氮转化率尽管在每次进水氨氮浓度浓度提高

后出现较大幅度的下降，但是整体处于上升状态，从最小为10．32％(第2d)增

加到最大为50．38％(第36d)。在第38—41d时，氨氮转化率出现连续下降。但是

在第42d将进水氨氮浓度降低到56 mg／L后，并逐渐将进水氨氮浓度恢复到280

mg／L的过程中，氨氮转化率又迅速恢复到较高的水平，从第43d到第53d都维持

在50％左右。

Time／days

图2．5亚硝酸菌富集阶段氨氮转化率变化特征

Fig．2．5 Evolution of the ammonium conversion efficiency during enrichment stage

一暴一xoco—o—Il∞co一∞．Io>coo

E3一coEE《



基于亚硝化、厌氧氨氧化与反硝化的脱氮耦合工艺及其控制镱略研究

2．2．5富集阶段FA和FNA变化特征

FA和FNA是研究基于亚硝酸菌的各种工艺的关键因子，也是众多研究者实

现亚硝酸菌积累的重要控制因子。通过分析反应器中FA和FNA的变化特征，结

合氮素浓度的变化特征、出水亚硝态氮与出水硝酸盐氮浓度的比值以及氨0氮转

化率等数据，可以深入了解反应器中亚硝酸菌的富集情况已经反应器的整体活性。

游离氨(FA)和游离亚硝酸盐(FNA)浓度根据反应器中的pH、温度和氨氮浓

度(或总硝酸盐氮浓度)计算得到【1311。FA(mgN哈褊 (2．4)

FNA(mgNL-1)=丽丽TNN2 (2．5)

K，=e坷聊73堋 (2．6)

K．NO=e-2300／(273玛 (2．7)

根据Anthonisen等人的研究成果，当FA的浓度超过3．5 mg／L时，会对硝酸

菌产生明显的抑制而亚硝酸菌的生长繁殖则不受影响，但是当FA浓度超过

8．23mg／L时，硝酸菌和亚硝酸菌的活性都会受到较明显的抑制；而FNA浓度在

0．06～0．85 mg／L之间时，会对硝酸菌产生明显抑制。

Iline／days

图2．6亚硝酸菌富集阶段FA和FNA变化特征

Fig．2．6 Evolution of the FA and the FNA during enrichment stage

由图2．6可知，在亚硝酸菌富集阶段，FNA浓度始终维持在0．01 mg／L以下，

即FNA对硝酸菌一直未产生有效地抑制作用。但是从第12d开始，反应器中FA

浓度基本上都大于Anthonisen等人提到的3．5 mg／L的硝酸菌抑制限值，即从第

．．34．．
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12d开始，反应器中的硝酸菌受到了FA的明显抑制，且随着FA浓度的不断升高，

抑制作用越加明显，这～点也可以从前面提到的出水亚硝态氮与出水硝酸盐氮浓

度的比值得到证实。但是第40d～第42d，由于进水氨氮浓度的迅速增加，FA浓度

也随之大幅上升，并且超过了Anthoniscn等人提到的8．23 mg／L的亚硝酸菌抑制

限值，即在这3天中，硝酸菌和亚硝酸菌都受到了明显的抑制，从而导致了前面

所提到的反应器氨氮转化率的迅速下降。而当FA浓度在第43d恢复到3．5～8．23

mg／L之间时，氨氮转化率又逐渐恢复到较高的水平，并且依然保持较高的亚硝酸

积累率。

2．2．6富集阶段污泥性状及细菌群落特征变化

对富集阶段启动前、富集启动初期、富集中期以及富集完成后的污泥的颜色、

MLSS、SVI、最大氨氧化活性和最大亚硝酸盐氧化活性进行分析，其结果如表2．4

所示，并对这4个时段的污泥进行电镜扫描分析和菌落特征分析(DGGE)，结果

分别如图2．7和2．8所示。

表2．4富集阶段的污泥性状变化

Table 2．4 The evolution characteristics of sludge during enrichment stage

在亚硝酸菌富集过程中，反应器中的污泥性状和菌落组成均发生了较大的变

化，污泥颜色由深褐色逐渐变为浅棕色，SVI指数先增大后减小，MLSS浓度明

显降低，结合图2．7中的SEM图片和图2．8中的DGGE图谱进行分析，在富集启

动之前，污泥结构紧致(图2．7-a)，活性污泥中的菌群丰富(图2．8-a)，DGGE

图谱中清晰的条带数目有16条之多，污泥沉降性较好，则SVI值较高。富集初

期(第5d)，反应器中的活性污泥在无机营养条件下发生结构性改变，污泥较初

期松散(图2．7-b)，SVI指数较大幅度的提升，但是菌群结构尚未发生根本性改
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变(图2．8．b)，DGGE图谱中的条带数目仍旧为1 6条。富集中期(第25d)，由

于反应器长期在无机营养条件下运行，异养菌基本上被洗出反应器，反应器中的

菌群数量大量减少(图2．8．c)，DGGE图谱中的条带数目减少到6条，污泥以亚

硝化菌等杆状菌群为主，污泥结构发生较大改变(图2．7．c)，但污泥的SVI指数

又回落到较理想的水平，即活性污泥的沉降性能又恢复到较高的水平。富集完成

后(第53d)，活性污泥结构变化不明显(图2．7．d)，杆状菌群为主的特点更加明

显，细菌群落特征与富集中期基本维持一致(图2．8．d)，DGGE图谱中的条带数

目仍旧为6条。

a．启动前b．启动初期c．富集中期d．富集完成

图2．7污泥电镜图片

Fig．2．7 SEM image of the sludge
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a．启动前b．启动初期c．富集中期d．富集完成

图2．8污泥DGGE图谱

Fig．2．8 DGGE image of the sludge

而表2．4中的最大氨氧化活性和最大亚硝酸盐氧化活性也从另一个角度证实

了富集阶段亚硝酸菌与硝酸菌在反应器中的变化，在启动前，反应器的最大氨氧

化活性和最大亚硝酸盐氧化活性分别为O．15 kg NH4+-N／kgvss／day和O．22 kg

N02--N／kgvss／day，经过预培养和5天的富集后，即在启动初期(第5d)，最大

氨氧化活性提高至0．21kg NI-h+-N／kgvss／day，最大亚硝酸盐氧化活性则降低至

O．19 kg N02--N／kgvss／day，最大氨氧化活性和最大亚硝酸盐氧化活性截然相反的

变化特征是否可以说明活性污泥中亚硝酸菌的比例在提高，而硝酸菌的比例则在

降低?富集中期(第25d)以及富集完成后(第53d)，最大氨氧化活性和最大亚

硝酸盐氧化活性的变化趋势进一步明显的证明了这种假设，即最大氨氧化活性和

最大亚硝酸盐氧化活性这种相反的变化特征可以作为亚硝酸菌富集的一个表现形

式。富集完成后(第53d)，最大氨氧化活性增加至0．73 kg N02--N／kgvss／day，

而最大亚硝酸盐氧化活性则降低至0．01 kg N02--N／kgvss／day。
’

2．3亚硝酸菌的适应性调控

适应阶段是在富集阶段实现对亚硝酸菌有效富集的基础上，通过进水模式调

节、pH调节、DO调节等方式不断提高亚硝化反应器对实际废水的适应性。由于

在富集阶段，进水采取瞬间进水方式，导致进水初期FA浓度峰值抑制现象，尽

管当反应进行过程中，随着氨氮的消耗，FA浓度随之降低，但是长期的峰值抑制

也直接导致了反应器氨氮转化效率的下降。因此，当进水中FA浓度对反应器的

—黼鏊纛群黪一黧鋈■燮囊一
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亚硝酸菌形成明显抑制时，首先考虑了对对进水模式进行调节，将进水的氨氮负

荷分散到较长的进水时间内，并且通过调整进水时间探索最佳的进水时间。

另外，由于渗滤液比例的逐渐提高，废水中的COD、BOD等污染物浓度也

逐渐增高，并且渗滤液中存在的各种微生物也进入反应器中。趋于复杂的环境条

件必然导致反应器中微生物群落的变化，而在复杂的环境中继续保持亚硝酸菌的

高度活性也是适应性调控面对的重要问题。因此，为减小COD、BOD等多种污

染物对亚硝化活性物污泥的影响，在对进水模式进行探索的同时，又分别通过调

节pH、碱度和DO来考察适合在处理渗滤液时的最佳条件。

适应阶段，进水由模拟废水和渗滤液按一定体积比组成，渗滤液的体积占比

逐渐由20％提高至100％，模拟废水中的氨氮浓度始终维持在280mg／L。反应器

中的废水温度、反应器周期、排水比等控制参数保持不变。

2．3．1进水模式调节

2．3．1．1进水模式调节过程中氮素变化特征

进水模式调节过程中进水氨氮、出水氨氮、出水硝酸盐氮、出水亚硝酸盐氮

以及氨氮转化率如图2．8所示，在采取模拟废水和渗滤液(20％体积)混合进水

的第2d，反应器中的FA峰值浓度(出现在瞬间进水后)就达到了9．Omg／L，经

过连续3天的考察，FA浓度继续升高，且氨转化效率出现持续下降，FA对亚硝

化活性污泥再次产生了较强的抑制。如何降低反应器中的FA浓度成为亚硝化活

性污泥适应实际废水的首要问题，如果使反应器继续在较高的氨氮负荷下运行，

FA的持续抑制将会导致亚硝酸菌活性下降，甚至引起反应器内微生物系统的崩

溃。

降低排水比、延长反应周期都能在一定程度上达到降低FA峰值的效果，但

是这些手段都将大幅度降低反应器的处理负荷，并不能真正意义上提高反应器的

性能。而改变进水模式，将进水由瞬间进水调整为连续均匀进水(如图2．7所示)，

在间歇式反应系统内综合连续式反应系统的优点，将污染负荷分散到一定的时间

段内，不但能消除瞬间高负荷对反应器带来的冲击，还能优化微生物反应时序，

从而使反应器达到更大的处理负荷。

连续均匀进水的关键是确定合适的进水时间，即在保证充足反应时间的基础

上达到处理负荷的最大化。进水阶段和反应阶段均保持曝气机和搅拌机同时开启。

根据Ganigud[131】等人的研究，进水浓度越低，反应时间则越短，反之进水浓度越

高，反应时间相对较长。将进水时间和反应时间的初始分配比设置为5：1，即进

水时间和反应时间分别为575：115。
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图2．9适应阶段SBR运行工序

Fig．2．9 Operational procedure of the SBR during acclimatization stage

从适应阶段的第6d开始改变进水模式，结果如图2．10a所示，进水模式改变

后，氨氮转化效率立即停止了快速下降趋势，在垃圾渗滤液体积比维持在20％的

5天中(第6d～第9d)，氨氮转化率快速回升至42．43％，出水亚硝酸盐氮量也随

之逐渐增长。同时，由图2．10b可知，反应器中的FA峰值浓度立刻下降到

7．49mg／L，低于FA对亚硝酸菌的抑制限值，FA浓度的降低也合理地解释了氨氮

转化率和出水亚硝酸盐氮浓度快速回升。
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图2．10进水模式调整后氮素浓度、氨氮转化率及FA变化

Fig．2．1 0 Evolution of nitrogen．ammonium conversion efficiency and FA after adjusting the

influence mode
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当渗滤液体积比提高到30％和40％时，氨氮转化率和出水亚硝酸盐氮浓度在

渗滤液比例提高的初期都出现了加大程度的下降。一方面是由于反应器对冲击性

负荷形成的应激性机制，另一方面是由于FA浓度也随氨氮负荷的突然增加而大

幅提升，使得FA浓度对亚硝酸菌产生了一定的抑制作用。但是，这种由冲击负

荷和FA形成的抑制作用在渗滤液体积比维持在30％和40％时很快被反应器所适

应，反应器的氨氮转化率和出水亚硝酸盐氮浓度在进水稳定后基本上能很快恢复

到较好的水平。

而当渗滤液体积比提高到50％时，氨氮转化率和出水亚硝酸盐氮浓度出现了

连续的下降，FA浓度持续上升，并且在第26d，将进水时间延长到630min，反应

时间缩短至60min，但反应器性能下降的趋势并未有所改善。也就是说当渗滤液

浓度提高到50％时，在现有的反应条件下，调节进水模式已经不能再对提升反应

器处理负荷发挥更大的作用。

2．3．1．2进水模式调节过程中COD变化特征

由于在亚硝酸菌启动阶段采用的反应介质是100％的无机模拟废水，异养菌

无法生存，因此当20％的渗滤液增加到进水中后，反应器对COD的去除率非常

低，进水模式调整前的一周内(第ld一6d)COD的去除效率仅为5％左右。COD

去除率极低的主要原因有两个方面，一方面是由于反应器中的异养菌数量基数小，

主要是在渗滤液携带进反应器的少量菌群的基础上逐渐生长繁殖的，另一方面，

渗滤液原本以厌氧环境为主，好氧菌群比例更低，进一步影响了反应器中好氧异

养菌的扩增。

但是如图2．1l所示，当进水模式调整后(第6d)，反应器对COD的去除率

的增长非常明显，调整后的第4天(第9d)即增加至11．8％。尽管在这4天中，

反应器中异养菌增殖对COD去除率提高的作用不可忽视，但是进水模式调整后，

进水负荷的分散对COD去除率提高占主要贡献。接下来将进水中渗滤液比例逐

渐提高至50％的过程可以进一步证明进水模式对COD去除率增长的贡献。从第

10d～27d，进水中渗滤液比例从30％提高到了50％，而COD的去除率亦从10．26％

(第10d)增加至28．4％(第27d)。进水模式的改变使瞬间COD高负荷分散到前

575rain的进水时间中，一方面降低了过高的基质浓度(COD、氨氮等)对异养菌

产生抑制，另一方面创造了更加适宜异养茵生长繁殖的环境条件，这就使得进水

模式改变后即使进水浓度不断提高，但是COD去除率整体上也得到提升。
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· I-lme／days

图2．11进水模式调整期闷COD变化特征

Fig．2．1 1 Evolution of COD while adjusting the influence mode

2．3．1．2进水模式调节分析

由2．3．1．0和2．3．1．1的结果可知，进水模式由瞬时集中进水调节为连续均匀

进水后，反应器的氨氮转化能力和COD去除能力都得到加强，根据SBR反应器

的物料平衡(式2．8)：

塑堕：口．吼+’，．‘
(2．8)d(0

1” 5

其中：卜反应器内混合液的体积，L；
卜反应器内基质浓度，mg／L：
cr进水基质的浓度，rag／L：
g_进水流量，L／h：
r广一基质反应速率，mg／L．h。

由式2．8可推得：

等+型d(O砷¨。‘ (2．9)

d(f)
‘ ” 4

由于鬻-g，则有：
盟：—q．(Co—-C)+’，．r． (2．10)
d(f) '，

。

当瞬时进水时，反应阶段不再进水，即q=0，则在瞬时进水时，SBR的基质

反应模型为：

一墨一^。coI。c苗一雹6E∞叱一一-1．6uJ)co藿8e8
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型：r- (2．11)
d(f)

4

式2．1 1与推流式反应器在稳态条件下物料平衡式完全一样，所以，通过动力

学分析证明瞬时进水或限制曝气条件下进水SBR反应器内反应具有推流式反应

的特点。

连续分散式进水条件下，SBR反应器的反应动力学受到进水模型变化的影响，

需要分为两个部分进行分析，第一部分是进水开始到进水结束，第二部分由进水

结束到反应结束。推导如下：

第一部分，水力停留时间为h--v／q，则式2．10为：

型：—(Co-—c)．I‘
(2．12)I-d一=一一，． I，

tt)h
3

在连续分散式进水过程中，霉黑的变化非常小，可取值为0，并有其反应服
dlt)

从一级反应模型，即珞=一K·c(其中K为基质反应常数)时，则：

三=—JL一 (2．13)一=一 I J

co 1+K。h

而式2．13恰为为完全混合状态下的反应动力学方程，即连续分散进水过程实

际上是存在于SBR中的一种完全混合反应状态，而完全混合反应状态有利于降低

基质浓度及有毒物质的浓度，能够使得SBR更加适应含有高浓度反应基质的废

水。这个与实验结果是吻合一致的。

第二部分动力学分析同瞬时进水，该段时间内SBR反应器内的反应仍然以推

流式反应方式进行。

综上所述，改为连续分散进水的SBR反应器兼具完全混合式和推流式反应式

的特点，适当的调控进水时间则能良好的改善反应器中高基质浓度和高有毒物质

浓度对污泥活性的抑制或毒害，提高SBR反应器的负荷能力。

2．3．2 pH调节．

2．3．2．1 pH调节过程中氮素变化特征

尽管进水模式调节在一定程度上提高了反应器的处理负荷，但是其提升作用

在污染物浓度提升到一定程度后效果并不明显。根据富集阶段和进水模式调节过

程中的数据与分析来看，提高亚硝化反应器处理负荷的关键还是降低FA对亚硝

酸菌的抑制作用，那么降低FA浓度是关键，而影响FA浓度最直接和最关键的因

素是反应环境的pH值。

由2．3．1节的内容可知，当渗滤液体积比提高到50％时，亚硝化反应器效率

快速下降，因此在第28d将反应pH值调节至7．5。pH调节过程中进水氨氮、出
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水氨氮、出水硝酸盐氮、出水亚硝酸盐氮以及氨氮转化率如图2．12a所示，pH降

低后，在第28d～33d，渗滤液体积比继续维持在50％时，氨氮转化率立即出现了

逐渐增长的趋势，而图2．12b中的FA浓度的变化则很好的解释了这种现象，当

pH降至7．5之后，反应器中的FA峰值浓度立刻下降到8．23mg／L以下，由于高进

水氨氮浓度所产生的高FA浓度对亚硝酸茵产生的抑制作用立刻得到解除，从而

使得反应器恢复了较高的氨氮转化效率。

但是当进水中渗滤液体积比提高到60％后(第32d～42d)，并继续增加到70％

的过程中(第35d～45d))，反应器的处理效果出现了明显波动，即亚硝化效果出

现了不稳定现象，在渗滤液体积比为60％时，氨氮转化率在整体上呈上升趋势，

但是当渗滤液体积比为70％后，氨氮转化率出现大幅度下降，由40．44％下降到

18．28％。而此时，相应的FA浓度则达到了12．28 mg／L，可见迅速升高的F．A浓度

对亚硝酸茵产生了非常强烈的抑制作用。

～ y一‘‘。 一l～ r’’⋯ 一
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图2．12 pH调节后氮素浓度、氨氮转化率及FA变化

Fig．2．1 2 Evolution of nitrogen，ammonium conversion efficiency and FA after adjusting the pH
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当然，短暂的高FA抑制对亚硝酸菌的影响是可逆转的，如图2．12a所示，第

45d，当将pH降低到7．2，而进水中渗滤液体积比则继续维持在70％，在接下来

的4天中，氨氮转化率逐渐回升，由第44d的18．28％增加到第50d的45．36％。

此时，图2．12b中的FA峰值浓度也保持在8．23mg／L以下。当进水中的渗滤液体

积比继续由70％增加到100％的过程中，尽管FA浓度始终维持在3．5～8．23 mg／L之

间，出水的亚硝酸盐氮也逐步增加，但是，氨氮转化率却出现了整体下降，当进水

中的渗滤液体积比维持在100％时，反应器的氨氮转化率只能维持在37％左右

2．3．2．2 pH调节过程中COD变化特征

pH调节过程中，进水中渗滤液的比例由50％增加到了100％，由图2．13可知，

在此过程中COD的去除效率整体出现了先增大和减小的趋势，在第42d达到最

大值41．73％(此时进水中渗滤液比例为60％)，在第71d又降至28．16％。从第28d

到第42d，反应器中的pH值维持在7．5，而从第43d到第71d，反应器中的pH值

维持在7．2，尽管在不同的pH条件下，反应器的COD去除率出现了明显的变化

特征，但是由于与pH同时变换的还有进水中的渗滤液比例，在第28d到第42d，

进水中的渗滤液比例为50％～60％，而在第43d到第7ld，进水中的渗滤液比例则

为70％～100％。

28∞323438384042444648505254∞∞60睨“∞∞70

Time／days

图2．13 pH调整期问COD变化特征

Fig．2．13 Evolution of COD while adjusting the pH

但是，从图2．13无法确定COD去除率降低是由pH的降低而引起的还是由

进水中渗滤液比例的提高而引起的，因此在第72d一8ld在pH为7．2和进水中渗

滤液比例为60％的条件下(简称条件I)，在第82d,-,86d在pH为7．5和进水中渗

滤液比例为100％的条件下(简称条件II)分别进行实验，实验结果如图2．14所

^零一艿I．墨DB苟一蜓6∈m芷一P．1．6山一g—E孵扫c8暑o
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示。在条件I下，反应器对COD的去除率在前4天快速上升，然后维持在44％

左右的水平；在条件II下，反应器对COD的去除率不断下降，直到第87d将pH

恢复到7．2由逐渐恢复到第71d左右的水平。因此，在较低的负荷和适宜的pH条

件下，反应器对COD的去除效率要明显高于负荷高且pH值高的条件。

1咖
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一
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Time／days

图2．14不同条件下COD去除率的变化

Fig．2．14 The profile of COD removal efficiency under different parameter

同时对不同条件下的氮素变化特征和FA、FNA变化等进行分析，结果分别如

图2．15和2．16所示，FA对氨氮转化率的影响极其明显，在条件I下，氨氮转化率

保持在40％以上的水平，而在条件II下由于高FA的抑制，氨氮转化率迅速下降。
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Fig．2．1 5 Evolution of nitrogen，ammonium conversion efficiency under different parameter
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图2．16不同条件下FA变化特征

Fig．2．1 6 Evolution of FA under different parameter

对不同进水渗滤液比例与pH组合下的COD去除率等数据进行对比，如表

2．5所示，进水渗滤液比例较低时(60％)，pH对COD去除率的影响非常明显，

pH=7．5时COD去除率为37．45％，而pH=7．2时COD去除率则为41．73％；同样

在进水渗滤液比例较高时(100％)，pH=7．5时COD去除率为27．60％，而pH=7．2

时COD去除率则为28．59％；及在两种进水渗滤液占比条件下，pH较高时COD

去除率均表现较差，氨氮平均转化率也同时表现出相似规律。这种现象主要可以

通过以下理论进行解释，在两种60％和100％的进水渗滤液比例条件下，较低的

pH值使得FA浓度维持在较低的水平，FA对不同的菌种具有不同的抑制限值，

如硝酸菌的耐受上限仅为3．5 mg／L，而亚硝酸菌则为8．23 mg／L。多数异养茵对

FA的耐受能力要弱于亚硝酸菌，因此FA浓度越高受抑制程度越高，有机质消耗

速率越低，在整体上则表现为COD去除率降低。

表2．5不同进水渗滤液比例与pH组合下的COD去除率对比

Table2．5 Contrast of COD removal efficiency under different parameter

—r．1．oE—co一芭芒灾)u8
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2．3．2．3 pH调节分析

pH对亚硝化反应有两方面的影响，一方面亚硝酸菌的生长繁殖对pH有一定

的要求和范围，一般认为亚硝酸菌省长的最佳pH范围是7．0"-'8．5，硝酸菌则为

6．0"7．5，还有部分研究证实在pH为8～9时对亚硝酸菌的生长最为有利，而pH

在6．5～7．5时对硝酸菌的生长有利，但是一般可以肯定的是，硝酸菌的生长环境

趋于中性，而亚硝酸菌则更能适应偏碱性的生活环境；另一方面pH是影响游离

氨浓度的主要因素，废水中的氨对亚硝酸茵和硝酸菌的活性发生影响的是以分子

态形式存在的游离氨(NH3)部分，以离子态(NH4+-N)存在的部分则对它们的

活性不会产生直接影响，而pH则是影响分子态氨和离子态氨在废水中分配比例

的主要因素。氨在水溶液中具有如式(2．14)所示的平衡：

Nil：+OH‘营NH3+H20 (2．14)

游离氨的质量浓度计算公式如式(2．9)所示[1321：砌=篙糟 汜㈣

其中：凰为氨的离解常数，凰=10。924(20"12)：岛为水的离解常数，岛=
0．69x10’14(20℃)；凰／岛=e【6．3训‘273+T¨，T为反应温度。

将凰／妊代入式2．15，则得到：

如=丽17p≯(NH硒j-而N而x10巧pn) (2．16)

由式2．16可知，FA浓度与pH值的关系非常密切，Balmelle等【1331的研究也

表明，游离氨浓度影响亚硝酸盐积累的过程实际上就是pH与氨氮综合影响亚硝

酸盐积累的过程，并且这种关系可以式2．17表示。氨氧化过程中，首先NH4+-N

被AMO催化氧化为NH20H，然后HAO将NH20H催化氧化为N02--N，最后NOR’

再催化N02--N氧化为N03"-N。

NH；一N—2塑三一专NHzOH—』鳖Noi—N—尘屿Noi—N (2．17)

其中：AMO：ammonia monooxygenase(氨单加氧化酶)

HAO：hydroxylamine oxidoreductase(羟胺氧化还原酶)

NOR：nitrite oxidoredueetase(亚硝酸氧化还原酶)

但是Stein等‘1341和Shrama等【135】却认为AMO更加倾向于利用NH3作为反应

底物，那么氨氧化过程应为：

NH3+2H++2e一+02——墅丝—>NH20H+H20 (2．18)

NH20H+H，0—』马月Ⅳa+4日++4e一 (2．19)

2H++o．5q一皿D (2．20)

总反应式为：

2NHa+30,—兰马2HN02+2凰D (2．21)
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综上所述，AMO和HAO相辅相成，如果没有HAO氧化NH20H产生的H+那

么AMO就无法氧化NH3成为NH20H，而如果没有AMO氧化NH3产生的NH20H

那么HAO就没有底物。因此如果式2．14向右进行提高NH3浓度，那么就能提高

式2．18所需的基质浓度从而加快AMO和HAO作用下所形成的链式反应。NH20H

能够对亚硝酸菌和硝酸菌都能形成抑制【136l，只不过对硝酸菌的抑制作用更为强

烈，因此就能通过pH和氨氮浓度的综合调节使得FA的浓度控制在硝酸菌受到强

烈抑制而亚硝酸菌不受抑制的范围。部分文献中报道的FA对硝酸茵和亚硝酸茵

的抑制阂值如表2．6所示【1371。

表2．6 FA产生抑制作用的阂值[137]

Table 2．6 Critical point of FA restrain effect

2．3．3 DO调节

在pH调节过程中，进水中的COD浓度随着渗滤液比例的提升而不断增加，

当进水中的渗滤液比例达到100％时，进水中的COD浓度达到3800mg／L左右。

尽管没有研究表明有机物对亚硝酸菌有直接的抑制作用，但是高浓度有机物存在

的环境中，大量异养菌的生长代谢过程中需要氧分子作为电子受体，同时降解反

应器中的有机物，在异养茵消耗溶解氧的进行代谢的过程中需要与亚硝酸菌竞争

溶解氧，从而形成溶解氧竞争机制【138】，这种异养菌与自养菌通过溶解氧竞争而

互相影响的机制在众多研究中得到普遍认同。

在亚硝化工艺的研究中，普遍认为亚硝化反应器应在较低的DO浓度下运转

(1．0N2．0mg／L)，利用亚硝酸菌和硝酸菌对不同DO浓度的适应性对硝酸菌进行

抑制并逐渐使之成为劣势菌群。但是这些研究有几个共同点，一是基本上都是采

用模拟废水作为反应介质，模拟废水水质相对单纯，有机物浓度较低，异养菌比

例相对较低。在模拟废水条件下，异养菌对溶解氧的竞争并不明显，因此维持较
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低的DO浓度不会对反应器中亚硝酸菌和异养菌的共存产生明显的影响。二是在

低溶解氧浓度或者限制溶解氧浓度条件下完成亚硝酸菌富集后，很少有研究深入

探讨提高溶解氧浓度对亚硝酸反应器的影响。特别是在处理有机物浓度较高的废

水时，异养菌的大量富集容易与亚硝酸酸菌形成溶解氧竞争机制后，非常有必要

深入探讨当亚硝酸菌富集完成后提高溶解氧浓度对反应器各方面性能的影响，特

别是对反应器的氨氮转化率、COD去除率两项关键指标的影响效果。因此，pH

调节完成后，从第101d开始，反应器中的pH维持在7．2，进水中渗滤液的比例

维持在100％，温度和反应周期不变，先降低溶解氧浓度至0．5—1．0mg／L之间，然

后逐步提高溶解氧浓度至2．5～3．0mg／L，通过研究调节过程中进水氨氮、出水氨氮、

出水硝酸盐氮、出水亚硝酸盐氮、进出水COD浓度等参数的变化，研究溶解氧

浓度变化对反应器的影响。

2．3．3．1 DO调节过程中氮素变化特征

DO调节过程中进水氨氮、出水氨氮、出水硝酸盐氮、出水亚硝酸盐氮以及

氨氮转化率、FA浓度、FNA浓度变换特征如图2．17所示。
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第101d～107d，当溶解氧浓度降至0．5一1．0mg／L后，出水氨氮浓度明显增高，

并且呈逐渐上升趋势，最高出水氨氮浓度达到了778．9mg／L(第107d)，相比溶解

氧浓度保持在1．0～1．5mg／L时的出水氨氮浓度高出200～300mg／L。相应的氨氮转

化率则明显降低，最低降至20．66％(第107d)，相比解氧浓度保持在1．0～1．5mg／L

时低出近lO个百分点。于此同时，由于出水氨氮浓度增加，导致反应器中的FA

浓度也迅速增加(图2．17b)，并且超过了对亚硝酸菌的抑制限值，使氨氧化作用

受到抑制。FA抑制和溶解氧竞争的双重影响使得反应器的氨氮转化率明显降低。

第108d～110d，将溶解氧浓度恢复至1．0～1．5 mg／L，氨氮转化率迅速回升，溶

解氧浓度受限所造成的影响立即得到消除。

第111d～117d，继续将溶解氧浓度提高至1．5～2．0 mg／L，氨氮转化率有小幅度

的提升，出水氨氮浓度小幅度下降。但是，尽管此时反应器中的FA浓度值仍然

处于对硝酸菌具有明显抑制的范围内，出水中的硝酸氮浓度却出现一定幅度的上

升。因此，在复杂的水质环境中，FA对硝酸菌的抑制不是绝对的，Anthomsen等

人【l 30】的研究及类似研究都是在“纯培养”条件下进行的，基本上未考虑有机质、异

养菌共存等多种因素所可能造成的屏蔽效应、增强效应等。

第118d～124d，溶解氧浓度进一步提高至2．O~2．5 mg／L，氨氮转化率在第122d

出现最大值43．62％，出水中的硝酸氮浓度也进一步提升，同样在第122d达到了

最大值31．3 mg／L。

第125d-13ld，当溶解氧浓度提高至2．5—3．0 mg／L后，氨氮转化率出现了较

大幅度的下降，最低降至了29．15％(第13ld)，出水氨氮浓度和出水硝酸盐氮浓

度则持续上升，分别在第131d达到最大值617 mg／L和47．1 mg／L。

2．3．3．2 DO调节过程中COD变化特征 ．

1∞1041∞1∞1101121141161181201221241261281∞

Time，days

图2．18 DO调整期间COD变化特征

Fig．2．1 8 Evolution of COD while adjusting the DO

—零一^3c廿13秀一霉6Em芷

^r-1．oEv

co茹罂_c8coQ



博士学位论文

DO调节过程中进出水COD浓度及COD去除率的变化特征如图2．18所示。

在第lOld-107d，出水COD浓度出现明显的上升趋势，由第101d的1790 mg／L

增加至第107d的2607 mg／L，相应的COD去除率出现明显的下降，第lOld便降

至了15．73％，第107d更是降至了13．07％。而从第108d开始，随着溶解氧浓度

的逐渐提高，出水COD浓度逐步下降，到第13ld降至1350 mg／L，相应的COD

去除率提高至38．66％。

2．3．3．3 DO调节分析

单因素条件下，即“纯培养”条件下，忽略有机质、pH等其它因素的影响，假

设有足够的底物浓度(NH4+-N)，且未造成细菌抑制，可得亚硝酸菌和硝酸菌的

增殖速率方程：

鲈‰隶 Q-8)

段2心：丽t：02 ‘2—9)

其中：∥广一亚硝酸菌的比增殖速率，h．1：
∥r硝酸菌的比增殖速率，h．1；
∥辨广一亚硝酸茵的最大比增殖速率，h-1；
∥脚r硝酸菌的最大比增殖速率，h-1；

，C『D’——反应器DO浓度，mg／L；

‘峨，Q——亚硝酸菌的溶解氧饱和常数，mg／L

‰；A——硝酸菌的溶解氧饱和常数，mg／L。
在溶解氧饱和的条件下，溶解氧为非限制性因素，饱和常数可以视为无限小，

此时亚硝酸菌和硝酸菌的增殖速率∥，初助分别为：

∥，l=∥。l (2．10)

us2=以2 (2．11)

其中：胁广一饱和溶解氧条件下亚硝酸菌的比增殖速率，h一；
几广-饱和溶解氧条件下硝酸菌的比增殖速率，h～；

那么不同DO情况下亚硝酸菌和硝酸菌的比增殖速率与饱和溶解氧下最大比

增殖速率之间比值分别为：

配：盟：——墨L (2．12)
1

段l K删岛+％

矗：笠：——生L (2．13)
。ps2 K暇o'七c如

KJ和K2的比值能够反映亚硝酸菌和硝酸菌在不同DO浓度条件下竞争能力，
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该比值越大，说明该溶解氧浓度下，亚硝酸菌的适应性越强，以)，表示该比值，

则有：

y=詈=精 (2．14)

根据wiesmarill等‘1391获得的溶解氧饱和常数，KNm,,o：=0．3mg／L，～，啦21．1
mg／L，代入式2一14，其结果如图2．19所示。

o
爱
电

DO(mg．L-1)

o
：

羹

图2．19不同溶解氧浓度下亚硝酸菌和硝酸菌比增殖速率变化

Fi92．19 The fluctuate ofspecific growth ratio ofnitrogen oxidation and nitrite oxidation bacteria

at different D0

由图2．19可知，溶解氧对亚硝酸菌和硝酸菌的影响趋势基本一致，但在相同

溶解氧条件下，硝酸菌的比增殖速率相对饱和溶解氧条件下的比增殖速率的比值

明显要低于亚硝酸菌，也就是说硝酸菌的竞争力要低于亚硝酸菌。特别是在溶解

氧浓度低子1．5mg／L的低溶解氧区域，亚硝酸菌的竞争优势尤其明显，当DO=0．5

mg／L时，】，值达到了2．03，而当DO--2．0 mg／L时，)，仅为1．35，并且在低溶解氧

区域，)，值的变化幅度明显，而DO大于2．0 mg／L以后，)，值的变化非常平缓。

以上理论能够证明在纯培养条件(无机营养条件)下，低溶解氧浓度有利于

亚硝酸菌生长，该理论也能进一步解释2．2中章亚硝酸菌富集阶段硝酸菌被逐渐

淘洗出反应器的机制。但是，在实际情况(含有机质等多种营养物质)下，因为

大量异养菌的共存，溶解氧对亚硝酸菌和硝酸菌的这种淘洗机制受到影响，由

2．3．3．1和2．3．3．2的实验结果可知，在亚硝酸菌富集完成后，特别是进水中含有大
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量有机物的条件下，异养菌共存所产生的竞争、屏蔽等效应对亚硝酸菌和硝酸菌

的生长繁殖产生了较大影响，主要表现在两个方面：一是在低溶解氧条件下，亚

硝酸菌与异养菌之间存在明显的氧竞争，导致氨氮转化率明显下降特别是在即当

DO<I．0 mg／L时，由于氨氮转化率的连续下降，甚至引发了反应器中氨氮迅速积

累、FA浓度快速提高、亚硝酸菌和异养菌均受到抑制，最终导致出水氨氮和出水

COD浓度双双变高。二是在中等溶解氧条件下，即当1．5 mg／LSDO_<2．5 mg／L时，

尽管反应器中的FA浓度仍然处于对硝酸菌的最佳抑制区间(3．5 mg／L__FA<_8．23

mg／L)，但是反应器中出水硝酸盐浓度明显增加，即异养菌共存弱化了FA对硝酸

菌的抑制作用，或者说大量异养菌的存在使得FA对硝酸菌的抑制作用受到某种

程度的屏蔽。

2．3．4适应阶段污泥性状及细菌群落特征变化

对适应性调节前、进水模式调节后、pH调节后以及DO调节后后的污泥的颜

色、MLSS、SVI、最大氨氧化活性和最大亚硝酸盐氧化活性进行分析，其结果如

表2．7所示，并对这4个时段的污泥进行电镜扫描分析和菌落特征分析(DGGE)，

结果分别如图2．20和2．2l所示。

表2．7适应阶段的污泥性状变化

Table 2．7 The evolution characteristics of sludge during aOjusting stage

相比适应性调整前，反应器中的污泥性状和菌落组成变化非常大，但在在适

应性调整过程中，反应器中的污泥性状和菌落组成变化非常小。由于进水中渗滤

液的掺入，进水模式调整后污泥颜色由浅棕色变成了黑褐色，而后一直维持该颜

色。适应性调整后，MLSS浓度和SVI都明显增加，但是进水模式调节、pH调节
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和DO调节之间，MLSS浓度和SVl只有较小幅度的增加或变小。即三种调节模

式对污泥的MLSS和SVI影响不大。结合图2．20中的SEM图片和图2．21中的

DGGE图谱进行分析，在适应性调整前，污泥以杆状菌为主(图2．20．a)，活性污

泥中的菌群数量较少(图2．2l-a)，DGGE图谱中清晰的条带数目只有6条。进水

模式调节后(第28d)，反应器中的活性污泥在有机营养条件下发生结构性改变，

污泥中非杆状菌明显增加(图2．20-b)，SVI指数较大幅度的提升，菌群结构发生

根本性改变(图2．21．b)，DGGE图谱中的条带数目增加至14条。pH调节后(第

71d)和DO调节后(第119d)，尽管MLSS和SVI都有小幅上升，但是由于反应

环境的微调节未对污泥结构和细菌群落结构产生根本性影响，所以SEM图片变

化较小(图2．20．c，d)，DGEE图谱基本未发生变化，仅仅是不同的条带的亮度发

生了细微变化，而条带数仍然维持在14条(图2．21．c，d)。

a．调节前b．进水模式调节后c．pH调节后d．DO调节后

图2．20污泥电镜图片

Fig．2．20 SEM image of the sludge



博士学位论文

穗 b e d

a．调节前b．进水模式调节后c．pn调节后d．DO调节后

图2．2l污泥DGGE图谱

Fig．2．2 1 DGGE image of the sludge

而表2．6中的最大氨氧化活性和最大亚硝酸盐氧化活性也从另一个角度证实

了适应性调节阶段亚硝酸菌与硝酸菌在反应器中的变化。在调节前(即富集阶段

完成后)，反应器的最大氨氧化活性和最大亚硝酸盐氧化活性分别为0．73kg

NH4+-N／kgvss／day和0．01kg N02一-N／kgvss／day。进水模式调节后(第28d)，尽

管最大氨氧化活性的提升幅度非常有限，仅仅由0．73 kg NH4+-N／kgvsS／day上升

至O．85kg NI-h+_N／kgvss／day，但是MLSS浓度同样也增加到调节前的1．5倍，即

反应器中污泥总量和单位污泥活性在进水模式的调节下都得到了增强，因此实际

上，进水模式调节对反应器氨氧化能力提升了1．75倍。进水模式调节后仍然保持

着对硝酸菌的良好抑制状态，反应器的亚硝酸盐氧化活性仍然保持在0．01kg

N02--N／kgvss／day。pH调节后(第71d)，MLSS浓度小幅度上升，从2250 mg／L

增加至2440 mg／L，而最大氨氧化活性基本未发生改变，仅从0．85kg NH4+一N

／kgvss／day增加至0．88kg NH4+_N／kgvss／day，但是亚硝酸盐氧化活性增长了5倍，

由0．01kg N02一_N／kgvss／day增加至O．05kg N02--N／kgvss／day。亚硝酸盐氧化活

性的增长可能是由于进水中渗滤液比例的不断增加，异养茵的大量繁殖使得FA

等对硝酸菌的抑制作用受到一定程度的屏蔽，硝酸茵得以少量增殖，单位体积污

泥中硝酸菌的比例得以提高。DO调节后(第l 19d)，MLSS浓度增加明显，从2440

mg／L增加至2790 mg／L，最大氨氧化活性小幅度下降，从O．88kg NI-h+_N／kgvss／day

降至O．87kg NH4+_N／kgvss／day，结合MLSS的增殖情况，反应器整体的氨氧化能

力小幅上升。DO调节对亚硝酸氧化活性的影响非常明显，由0．05kg N02一_N

／kgvss／day增加至0．17kg N02--N／kgvss／day，增加至调节前的3．4倍。结合MLSS

的增长情况，其亚硝酸盐氧化能力提升了至调节前的近4倍。最大氨氧化活性和

最大亚硝酸盐氧化活性的变化情况也进一步证实了在复杂的水质环境下，由于异
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养菌的大量繁殖，反应器中多种菌群混杂，这种情况从某种程度上削弱了FA对

硝酸茵的抑制作用，使得硝酸菌能够在对其产生强烈抑制的FA范围内恢复一定

的活性。
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第3章厌氧氨氧化细菌的富集及适应性调控

3．1引言

厌氧氨氧化(anaerobic ammonium oxidation，anammox)是以氨为电子供体，

亚硝酸盐为电子受体产生氮气的微生物反应(NH4++N02。_N2+2H20)[1401。以该

反应为基础的Anammox工艺是一种崭新的废水生物脱氮工艺，可同时去除氮和

亚硝酸两种氮素污染物[141,142】。

厌氧氨氧化菌生长缓慢，倍增时间10""30 d【1431。由于生长缓慢，迄今尚未

获得厌氧氨氧化菌的纯培物【l∞】，大大限制了Anammox的理论研究。厌氧氨氧化

菌生长缓慢已成为Anammox深度研发的巨大障碍。

保持反应器内高效的菌体浓度成为突破上述研发障碍有效手段。Ni等【6】研究

发现，培养生物膜，使微生物固定在生物膜内，或者培养颗粒污泥，创造良好的

沉降条件，使生物体保留在反应器内，都是促进Anammox进行的有效手段

164·73，95·1441。

本章研究主要是在SBR反应器中接种反硝化污泥，通过污泥适应阶段、活性

提高阶段和稳定运行阶段三个阶段使得厌氧氨氧化细菌在反应器中富集，其中活

性提高阶段是实现厌氧氨氧化细菌富集的关键阶段，在该阶段，重点采用了中间

产物(联氨、羟胺等)调控、NOx气相调控及微量有机物调控三种方式对厌氧氨

氧化细菌的活性进行刺激，加速富集速度。

3．2材料和方法

3．2．1接种污泥

厌氧氨氧化反应器的接种污泥取自长沙市黑麇峰垃圾填埋场渗滤液处理厂的

厌氧反硝化池，污泥呈黑褐色，絮体结构明显，沉降性能较好，其pH为7．53，

MLSS为3．Ol∥L，SVI值为101mL／g，比重为1．21 lg／cm3。

3．2．2模拟废水

实验用水为自配无机盐废水，在相关参考文献t93,1451[约基础上确定其水质组成

如表3．1和3．2所示。为保持反应器的厌氧环境，在进水之前对进水进行通氩除

氧。
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3．2．3实验装置

实验装置结构与2．1．1中介绍的基本一致，仅仅将曝气系统改为氩气注入系

统，即原装置由空气压缩机供给空气变为由氩气减压阀供给氩气，以保证系统的

厌氧环境，也就是将SBR反应器改造为ASBR反应器。

3．2．4实验分析项目及检测方法

检测方法同2．1．4。

3．2．5厌氧氨氧化活性测定

厌氧氨氧化的活性测定是参照Third等‘1261和Buys等【1271提供的方法进行适当

调整，具体如下：从反应器中取10mL污泥接种至250mL的血清瓶中，血清瓶中

安装通气装置并通入氩气以保持瓶中的厌氧状态。补充(NH4)2S04和NaN02溶

液将污泥稀释至50mL，并使锥形瓶中的氨氮浓度和亚硝酸盐氮浓度分别达到100

mg／L左右。培养4h，每隔半小时测量一次瓶中的氨氮、亚硝酸盐氮和硝酸盐氮

浓度。

3．2．6实验方案

厌氧氨氧化反应器的启动是让厌氧氨氧化细菌不断在反应器中增殖富集并逐

渐提高活性的过程。根据厌氧氨氧化反应器的启动特征，可将其启动过程区别为

三个阶段，分别为：污泥适应阶段、活性提高阶段和稳定运行阶段。
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污泥适应阶段是指将反硝化污泥接种至ASBR反应器使得污泥适应新的环

境，由于进水成份的变化，接种活性污泥发生解絮、部分死亡，仅有能够适应厌

氧无机条件并能以NH4+-N和N02。一N为能量来源的菌种存活。污泥适应阶段结束

的指标是反应器中NH4+．N和N02"-N被明显的同时去除，并且消耗的比值呈一定

的规律性。

活性提高阶段则是在菌群淘汰完成后，通过较长时期的培育使得存活的菌种

不断增殖并不断提高菌群整体活性，该时期内，为不断突破反应器的最大负荷能

力，即为了使厌氧氨氧化细菌不断适应更高的负荷，需要采取某种调控手段消除

某些因子对厌氧氨氧化细菌的抑制，或采取多种某种调控手段刺激厌氧氨氧化细

菌的活性，增加其消耗基质的能力。在本实验中，主要采取了基质调控、中间产

物(联氨、羟胺)调控法、气相中注入NO。的气相调控法、微量有机质调控法。

稳定运行阶段则是在反应器对负荷的适应性达到某种程度后，厌氧氨氧化的

整体活性的提高非常困难，此时将各种控制参数稳定在活性提高阶段中获得最佳

脱氮性能时的数值，考察反应器的稳定性。

3．3污泥适应阶段

污泥适应阶段中，反应器的HRT控制在24h，进水NH4+=N和N02-=N浓度都

控制在50mg／L。实验结果如图3．1所示，污泥适应阶段共计15天，出水NH4+．N

浓度在15天中呈现先增大后减小的趋势，在第7d达到最大值，与之相适应的是

反应器的氨氮转化率和总氮去除效率同时出现了先减小后增大的趋势。在该过程

中，由于污泥生存环境由有机环境变为无机环境，大部分异养菌无法继续生存，

从而发生死亡、解体，并向水体中释放有机质和氨氮等物质。有机质和氨氮的释

放引发了最为明显的两个现象分别是：一是尽管总氮有一定去除量，但是出水中

氨氮浓度甚至高于进水氨氮浓度：二是部分适应力较强的异养菌能够在无机进水

条件下继续生存一段时间，使得反硝化等异养过程得以继续进行，这也保证了图

3．1上N02--N和N03"-N出水浓度始终保持较低的水平。

根据沈平等人【1461的研究，在厌氧氨氧化启动初期，尽管反硝化作用对TN的

去除仍然占主导优势，但是随着污泥中释放的有机质的逐渐减少和稳定，出水中

N02"-N浓度不降反升，氨氮转化率则逐步提高，也就是说此时消耗N02"-N速度

较快的反硝化作用日趋微弱，而消耗N02‘．N速度慢的厌氧氨氧化作用却尚未形

成明显的效果。但是厌氧氨氧化是在无机厌氧条件下消耗氨氮的唯一方式，所以

可以根据适应阶段的后期氨氮浓度降至50mg以下水平的现象能够初步假设此时

反应器中的厌氧氨氧化反应的已经初具成效。为证实这种假设，对反应器中的厌

氧氨氧化活性进行检测，结果显示，第15d的厌氧氨氧化活性为0．024 kg NH4+-N

／kg，ss／day，而Strous等人采用流化床【921和SBR反应器【731所获得的厌氧氨氧化活



基于亚硝化、厌氧氨氧化与反硝化的脱氮耦合工艺及其控制策略研究

性分别为O．1 8 kg NH4+-N／kg，ss／day和1．30 kg NH4+-N／kg，ss／day，A．Dapena—Mora

等‘1471分别用气提式反应器和SBR反应器所获得厌氧氨氧化活性分别为1．15 kg

NH4+-N／kgvss／day和O．65蚝NH4+-N／kg，ss／day，即此时反应器中尽管已经能检测

到厌氧氨氧化活性，但活性远低于同类反应器水平。
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Fig 3．1 Evolution of the concentration of nitrogen compounds during adaptive phase

3．3活性提高阶段

3．3．1基质调控

在污泥适应阶段，反应器中虽能检测到较低程度的厌氧氨氧化活性，但是这

种活性无法满足实验需要，因此必须通过一系列的调控策略将反应器的厌氧氨氧

化活性逐步提高。活性提高的第一步是逐步提高反应器的进水负荷，通过基质浓

度刺激厌氧氨氧化菌的生长，Tomonori等人D4s]的研究证明在合适的范围内通过

较高负荷的刺激能够促进厌氧氨氧化细菌的生长繁殖，有助于快速提升反应器的

整体性能。本实验的基质调控全程经历了42d(第16d至57d)，进行了5次调节，

第1次是在第16d，将进水氨氮浓度和亚硝酸盐浓度由污泥适应阶段的50mg／L同

时提高至100mg／L，第2次是在第38d，将进水氨氮浓度和亚硝酸盐浓度由100mg／L

同时提高至150mg／L，第3次是在第48d，将进水氨氮浓度和亚硝酸盐浓度由

150mg／L同时提高至200mg／L，第4次是在第50d，将进水氨氮浓度和亚硝酸盐
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浓度由200mg／L同时降回至lOOmg／L，第5次是在第54d，将进水氨氮浓度和亚

硝酸盐浓度由100mg／L同时提高至150mg／L。基质调控的结果如图3．2所示，随

着进水氨氮和亚硝酸盐氮浓度的提高，反应器的氨氮和亚硝酸盐氮的去除率也逐

渐上升，直到第48d，当进水氨氮浓度和亚硝酸盐浓度由150mg／L同时提高至

200mg／L时，氨氮和亚硝酸盐氮的去除率迅速下降至非常低的水平(分别由第47d

的70％和94％降低至8．8％和18％)，也就是说此时的基质浓度对反应器中的厌氧

氨氧化菌产生了极其严重的抑制。

那么，此时氨氮和亚硝酸盐两种基质之一对厌氧氨氧化菌产生了抑制，产生

抑制的浓度应是此时反应器中两种基质的实际浓度，取样对氨氮和亚硝酸盐分别

进行检测，发现此时反应器中实际的氨氮浓度和亚硝酸盐浓度为l 14．5mg／L和

102．3mg／L。而Van de Graaf等人在对厌氧氨氧化的机制亲和力进行测试时的发现

解释了厌氧氨氧化菌的活性快速下降，他们发现在氨浓度小于1000 mg／L时不会

对厌氧氨氧化产生抑制，但是当亚硝酸盐浓度只要高于100 mg／L时，厌氧氨氧化

活性基本上被完全抑制【2引。

为了防止污泥活性受到不可逆性损伤，在第50d即将进水氨氮浓度和亚硝酸

盐降回到100 mg／L，并在第54d上升至150 mg／L，在此过程中氨氮和亚硝酸盐的

去除效率又逐渐恢复至受抑制前的水平。
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一般来说，厌氧氨氧化反应过程中氨氮消耗量(以下简写为C。mm。niu)、亚硝

酸盐氮消耗量(以下简写为Cnitm)及硝酸盐氮产生量(Pnit豫。。)三者以固定的比

值进行转化，其理论比值约为C。mmo。iu：Cnit，ite：Pnitrate=1：1．32：0．26t12,1Sl。基质调控

过程中Cnitfitdc。～。niu和Pnit阳tc／C锄m。niu的比值变化如图3．3所示，Cnitm／C。mmoniu

的比值首先逐渐由第16d的4．25降至第47d的1．38，该值非常接近理论的1．32，

在第48d和49d，由于前述的亚硝酸盐抑制，该比值也出现了异常，到第57d，该

比值为1．3l，与理论值基本吻合。Pnitr。。JC。mm。niu的比值则在除第48d和49d异常

外，其余时间内均保持在0．18至0．32的范围内，接近理论的0．26。C。矧。。／C。mmoniu

和P。i恤。Jc。mmoniu与理论值的吻合证明了反应器中厌氧氨氧化的优势地位，而偏

差主要由3个因素造成：一是Nitrosomonas等亚硝酸菌能够与厌氧氨氧化菌共存，

并可发生N02依赖型氨氧化反应(2NH3+2N204一HN02+o．5N2+4NO+2H20+

H++e。)，从而消耗部分氨【1491；二是细胞合成消耗氮素与细胞水解释放氮素的动

态过程对氮素浓度的变化会产生一定程度的影响；三是细胞水解所释放的有机质

能够为少量反硝化菌的生长提供碳源，从而使得反应器内能够保持极低水平的反

硝化活性，反硝化过程能够消耗亚硝酸盐或硝酸盐。

基质调控稳定时(第57d)对反应器中的厌氧氨氧化活性进行检测，结果为

O．81kg NH4+_N／kgvss／day，稍微高于A．Dapena．Mora等[1471利用SBR作为厌氧氨

氧化反应器时所获得的数值，由此可以证明经过基质调控后，反应器中的厌氧氨

氧化为主的优势反应体系已经形成。
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图3．3基质调控过程中Cnitrit。／C。mm。。i。和Pnitral。／C。。伽{叫的比值变化

Fig 3．3 Change of the ratio of Cnitrite／Cmmoniu and Pnitratc／C4mmonium during matrix control process
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3．3．2中间产物调控

在基质调控过程中发现，当进水氨氮和亚硝酸盐氮的浓度达到200 mg／L时，

反应器内初始的亚硝酸盐氮浓度将超过100 mg／L，而该浓度将会导致厌氧氨氧化

被完全抑制。由于亚硝酸盐氮是厌氧氨氧化所必需的基质之一，那么要提高该厌

氧氨氧化反应器的负荷能力，首先就必须解决高亚硝酸氮浓度对厌氧氨氧化反应

的抑制问题。Van de Graaf等人的研究发现这种抑制可以通过添加少量厌氧氨氧

化反应的中间产物得以解除【201，中间产物主要包括联氨和羟胺，并且只要联氨

>1．4 mg／L或羟胺>0．7mg／L就能快速消除抑制，并且这种调控手段持续时间很长，

在序批式反应器中即使换水之后仍能保持效果。郑平等认为联氨和羟胺等中间产

物在调控过程中主要作用是触发厌氧氨氧化反应，而厌氧氨氧化反应过程中则会

继续产生联氨和羟胺以保证反应的顺利延续Dos]。

为确定联氨和羟胺的最佳添加量，从反应器中取泥水混合物100mL至150mL

序批式厌氧培养罐中进行批量实验，并且补充(Nit4)2S04和NaN02至泥水混合

物中使初始氨氮和亚硝酸盐的浓度为100 mg／L。联氨和羟胺的投加浓度梯度均

为：0 mg／L、1 mg／L、2 mg／L、5 mg／L、10 mg／L、20 mg／L。

添加联氨对厌氧氨氧化影响的实验结果如图3．4所示，当联氨添加量为5

mg／L时，厌氧氨氧化的氨转化速率、亚硝酸盐转化速率和硝酸盐产生速率均达到

最大值。
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图3．4添加联氨对厌氧氨氧化反应的影响

Fig 3．4 Effect of N2H4 on anaerobic ammonium oxidation

添加羟胺对厌氧氨氧化影响的实验结果如图3．5所示，当羟胺添加量为2mg／L

时，厌氧氨氧化的氨转化速率、亚硝酸盐转化速率和硝酸盐产生速率均达到最大

值。
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图3．5添加羟胺对厌氧氨氧化反应的影响

Fig 3．5 Effect of NH202 on anaerobic ammonium oxidation

由式1．34、式1．35和式1．36可知，羟胺与氨反应生成联氨，联氨释放电子

还原为氮气，亚硝酸盐与联氨释放的电子生成羟胺，即羟胺和联氨将厌氧氨氧化

反应形成链式循环，任何一个环节都不可或缺，而任何一个环节都能成为触发反

应的端口。因此，Van de Graaf等【20】认为同时添加羟胺和联氨两种物质将会更利

于厌氧氨氧化反应的进行，并且经过优化实验得出结论发现联氨和羟胺各添加

1mg／L时效果最佳。因此本实验在单因素实验的基础上结合文献研究结论，确定

联合添加按照1mg／L+lmg／L。

中间产物调控实验按照如下方式进行：将进水氨氮和亚硝酸盐氮浓度同时由

基质调控完成时的150 mg／L上升至200mg／L，即基质调控时发生厌氧氨氧化严重

抑制的基质浓度，同时添加联氨和羟胺各l mg／L，然后仍旧按照50 mg／L的梯度

增加进水负荷。实验结果如图3．6所示，联合添加联氨和羟胺后，厌氧氨氧化未

再受到亚硝酸盐氮的抑制，在进水氨氮和亚硝酸盐氮浓度稳定在200 mg／L时，反

应器的脱氮性能不断增强(TN去除率不断增并在第3d至第7d维持在65．67％)。

在第8d将进水的氨氮浓度和皿硝酸盐氮浓度提高至250 mg／L，尽管厌氧氨氧化

活性未受明显抑制，但是反应器脱氮性能不增反降，TN去除率最大仅为49％，

那么可以假设中间物质的添加并不能继续提高反应器的负荷能力。综合进水基质

浓度和TN去除率可以算出在进水氨氮和亚硝酸盐氮浓度均为200mg／L和

250mg／L时反应器单周期内去除的总氮量是基本一致的，分别为453mg和

465mg，这个结果也进一步证实了中间产物调控能够解除亚硝酸盐对厌氧氨氧化

的抑制，但不能提高反应器的负荷能力的假设。

一l-L{．1-。．6E一∞leJlIz．∞芒l!z．∞Iuo∈E《
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图3．6联合添加联氨和羟胺后氮素浓度变化曲线

Fig 3．6 Evolution of the concentration of nitrogen compounds after adding N2H4 and NH202

在图3．6的基础上对联合添加联氨和羟胺后Cnilritc／C蛐moniu和Pnitra,tic。mmo。iu

变的比值化进行计算，计算结果如图3．7所示，Cnitrite／C。mm。niu和Pnitrate／Cammoniu

的比值变化趋势稳定，均非常接近理论值，说明反应器中厌氧氨氧化过程已经达

到稳定，也就是联氨和羟胺的添加并不会影响反应器中共存的亚硝酸菌、厌氧氨

氧化菌的平衡。

o
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∞
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图3．7联合添加联氨和羟胺后Cnilfj。e／C。。oni。和Pnit眦／C。。舯曲。的比值变化

Fig 3．7 Change of the ratio of Cnitrite／C柚m-iu and Pni订甜e，Cammonmm after adding N2H4 and NH202
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中间产生调控稳定时(联合添加联合和羟胺后的第15d)对反应器中的厌氧

氨氧化活性进行检测，结果为0．83kg NH4+-N／kgVSS／day，与基质调控完成后的厌

氧氨氧化活性基本上(0．81kg NH4+-N／kgvss／day)没有变化，活性检测结果同样

也验证了中间产物调控能够解除亚硝酸盐对厌氧氨氧化的抑制但不能提高反应器

的负荷能力的结论。

3．3．3 NO。气相调控

联合添加联氨和羟胺能够消除亚硝酸盐对厌氧氨氧化的抑制作用，但是并不

能进一步提高其负荷能力，即无法提高反应器的氨转化速率和亚硝酸转化速率。

NO和N02和同样也是亚硝酸菌的代谢中间产物，Schmidt等人【1501的研究认为NO。

既可以影响厌氧氨氧化活性，也能影响厌氧氨氧化菌的生长。因此，考虑在反应

器中通入NO和N02气体对厌氧氨氧化的活性和氧氨氧化菌的生长进行刺激。进

行NO。气相调控之前首先对NO和N02的最佳添加量进行确定，实验方法同确定

联氨和羟胺的添加量相似，即从反应器中取泥水混合物100mL至150mL序批式

厌氧培养罐中进行批量实验，不同的是此实验补充(NH4)：S04和NaN02至泥水

混合物中使初始氨氮和亚硝酸盐的浓度为250 mg／L。结合Schmidt等人【”o】的研

究，本实验中NO对比实验采取的添加梯度为：0 mg／L、10 mg／L、25 mg／L、50 mg／L、

150 mg／L、200 mg／L，600 mg／L，1000 mg／L，N02对比实验采取的添加梯度为：

0 mg／L，10 mg／L，25 mg／L，50 mg／L，150 mg／L，200 mg／L。

添加NO对厌氧氨氧化影响的实验结果如图3．8所示，添加NO对厌氧氨氧

化的亚硝酸盐转化速率影响较明显，在添加量为150ppm时亚硝酸盐转化速率达

到最大值231．8rag／(g．h)。但是添加NO对氨转化速率基本上没有影响，添8种

不同浓度的NO时，反应器的氨转化速率均保持在63～71 rag／(g．h)之间。

f⋯j_l AmmⅢⅢ川⋯叭淝⋯i㈨，fc、
c- 乙刈[二]＼ilritc Cf)BⅥ二r、'1¨n rat。、

0 10 25 50 150 200 600 1000

NO／ppm

图3．8添加NO对厌氧氨氧化反应的影响

Fig 3．8 Effect of NO on anaerobic ammonium oxidation
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添加N02对厌氧氨氧化影响的实验结果如图3．9所示，添加N02对厌氧氨氧

化的亚硝酸盐转化速率和氨转化速率的影响均较明显，在N02添加量为50ppm时

反应器的亚硝酸盐转化速率和氨转化速率都达到最大值，分别为211．4 mg／(g．h)

和1 13．1 me,／(g．h)。

25 50 150 200

N021ppm

图3．9添加N02对厌氧氨氧化反应的影响

Fig 3．9 Effect of N02 on anaerobic ammonium oxidation

将图3．8和图3．9的数据进行换算，可计算得到添加NO和N02对

Cnitritdc。一oniu比值的影响，结果如表3．5所示，NO和N02对CnⅫtdc。一oniu比值
的影响的规律性非常明显，Cnitri。。／c。mm。niu比值随着NO添加浓度的升高而升高，

随着N02添加浓度的升高而降低。造成这种变化的原因就是NO能够刺激厌氧氨

氧化菌活性，而它对亚硝酸菌活性基本没有影响，这就导致亚硝酸菌进行的氨氧

化在整个系统中的贡献率降低，这就会导致系统的亚硝酸盐转化速率整体提升，

从而使得亚硝酸盐消耗量相对提高，即Cnitrit。／Cammoniu比值增大：

而N02则能同时刺激亚硝酸茵与厌氧氨氧化菌活性，使得氨转化速率和亚硝

酸盐转化速率同时增大，但是N02对氨转化速率的影响更大，并且随着N02添加

浓度的升高这种影响的差异性越大，从而使得氨的消耗量相对提高，即

Cni㈣c／C。mmniu比减小。

一一．c．一．o．oE一∞一叮．J竺z．∞=_I=z．叮一LJoI_上JE《
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表3．5添加NO和N02对Cnitrit。／C。。。oni。比值的影响

Table 3．5 Effect of NO and N02 on Cnitritc／Calnmoain

上述实验已经证明添加一定量的NO和N02均会对厌氧氨氧化反应活性产生

影响，能够提高反应器的厌氧氨氧化速率，但是上述实验都是在进水氨氮浓度和

亚硝酸盐氮浓度稳定在250mg／L完成的，而NOx调控的最终目的是增强反应器的

脱氮性能，脱氮性能既包括反应活性也包括抗负荷能力。因此在确定NO和N02

的最优添加量的基础上(分别为150ppm和50ppm)尝试提高反应器负荷，并比

较两者对提高厌氧氨氧化反应器负荷能力的影响。实验仍旧采用150mL序批式厌

氧培养罐进行，即平行运行2套厌氧培养罐，初始条件完全一致，预培养后分别

添加150ppm NO和50ppm N02，然后逐渐按照50mg／L的浓度梯度不断增加负荷。

添加150ppmNO的培养罐的实验结果如图3．10所示，当进水氨氮浓度在

250mg／L时，NO能够轻微刺激厌氧氨氧化性能，使得TN去除效率从第ld的

53．01％提高至第6d的54．43％。当进水氨氮浓度提高至300mg／L时，NO的刺激

虽然能使厌氧氨氧化细菌免受高氨氮负荷的抑制，但是其对提高厌氧氨氧化反应

器的处理能力几乎没有效果，TN去除效率未见明显提升。而当水氨氮浓度提高

至350mg／L时，系统几乎崩溃，TN去除率大幅度下降，反应器内逐渐出现浮泥。

因此，迅速将进水氨氮浓度调回300mg／L，反应器又逐渐恢复正常。也就是说添

加NO能够使厌氧氨氧化系统承受更大的氨氮负荷，最高能够达到300 mg／L，但

是无法提升其对总氮的去除能力，即NO刺激只能增强厌氧氨氧化抗击高负荷抑

制的能力而无法提升其处理效率。

添加NO后第24d，对反应器中的厌氧氨氧化活性进行检测，结果为0．85kg

NH4+．N／kgvss／day，与中间产物调控完成后的厌氧氨氧化活性(O．83kg NH4+-N

／kgvss／day)基本上没有变化，活性检测结果同样也验证了NO调控不能大幅度提

升厌氧氨氧化活性，从而无法提升反应器处理效率。
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I ime／days

图3．10添加150ppmNO对厌氧氨氧化反应器负荷能力的影响

Fig 3．1 O Effect of 1 50ppmNO on loading capacity ofANAMMOX reactor

添加50ppm N02的培养罐的实验结果如图3．11所示，与添加NO相比，添加

N02不但能够增强厌氧氨氧化抗击高负荷抑制的能力，而且能够轻微的提升反应

器的处理效率。前者表现为添加N02使反应器最大能够适应350mg／L的进水氨氮

负荷，而添加NO则只能使反应器最大适应300mg／L的进水氨氮负荷。后者变现

为，在进水氨氮浓度均为300mg／L时，添加N02时反应器的最大TN去除率达到

了53．09％，而添加No时反应器的最大TN去除率则为44．09％，也就是说添加

N02使反应器获得了相比添加NO高出1l％的TN去除能力。

0 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22 24∞28

’Time／days

图3．11添加50ppm N02对厌氧氨氧化反应器负荷能力的影响

Fig 3．1 1 Effect of 50ppm N02 on loading capacity ofANAMMOX reactor
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添加N02后第28d，对反应器中的厌氧氨氧化活性进行检测，结果为O．97kg

NH4+—N／kgvss／day，中间产物调控完成后的厌氧氨氧化活性(O．83kg NH4+-N

／kgvss／day)有较大幅度的提升，活性检测结果说明添加N02能够在一定程度上提

升厌氧氨氧化活性，厌氧氨氧化活性的提升则能提高反应器的脱氮速率，从而使

得单周期脱氮效率提高。

3．3．4颗粒化调控

本课题组通过长期的实验研究发现，通过添加Ca2+可以促进污泥的颗粒化，

从而形成颗粒污泥，并且最优值为25 mg／L。因此，本研究在培养厌氧氨氧化颗

粒污泥的过程中，持续添加了25 mg／L ca+，观察污泥颗粒化对厌氧氨氧化负荷

能力的影响。添加25 mg／L Ca2+对厌氧氨氧化反应器负荷能力的实验结果如图

3．12所示。与添加N02相比，添加Ca2+实现污泥颗粒化后，反应器能够承受更高

的进水氨氮负荷，在进水氨氮负荷达400 mg／L时，反应器的最大TN去除率达到

了44．85％。当进水氨氮负荷继续增大至500mg／L时，即使反应器仍能实现氨氮和

亚硝酸盐氮的同步去除，但是TN去除率最大只有23．65％。
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图3．12添加25 mg／LCa2+对厌氧氨氧化反应器负荷能力的影响

Fig 3．12 Effect of adding 25 mg／LCa2+on loading capacity ofANAMMOX reactor

在进水氨氮负荷为400 mg／L时检测厌氧氨氧化活性，结果为O．99kg NH4+_N
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／kgvss／day，与N02调控后的的厌氧氨氧化活性(1．02kg NI-h+州／kgvss／day)基本
一致，这进一步说明Ca2+也不能强烈刺激厌氧氨氧化活性。但是Ca2+的添加改变

了活性污泥的结构，使污泥絮体逐渐向颗粒化污泥转变，颗粒化污泥的紧致结构

更加有利于反应器抵抗冲击负荷。

3．3．5微量有机质调控

厌氧氨氧化属于典型的自养反应，厌氧氨氧化细菌的生长不需要有机质供给

碳源。但是纯粹的无机废水几乎是不存在的，在废水处理过程中，有机质的影响

不可避免，在有机物的参与下，反硝化等多种异养反应往往同时进行，并形成对

氨氮或亚硝酸盐氮的基质竞争，可能影响厌氧氨氧化细菌的生长速率及其活性，

最终影响脱氮效果。因此，本实验研究了在反应器中加入有机质(甲醇)对厌氧

氨氧化活性的影响。实验方法同确定联氨和羟胺的添加量相似，即从反应器中取

泥水混合物lOOmL至150mL序批式厌氧培养罐中进行批量实验，本实验中有机

质对比实验采取的添加梯度为：0 mg／L、20 mg／L、50 mg／L、100 mg／L、500mg／L、

1000 mg／L。

添加有机质(甲醇)对厌氧氨氧化影响的实验结果如图3．13所示，当有机质

的添加浓度较低时(<50 mg／L)对厌氧氨氧化的氨和亚硝酸盐转化速率的影响不

明显，当有机质的添加量为100mg／L时亚硝酸转换速率迅速降至151．33 mg／(gth)。

继续增大有机质的添加量至1000mg／L时，氨转化速率和亚硝酸盐转换速率只有

14．12和102．35 rag／(g．h)。批式实验表明，添加有机质对厌氧氨氧化的活性并

没有刺激作用，相反，当进水有机质浓度>100 mg／L时，反应器的厌氧氨氧化活

性会受到极大抑制。
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图3．13添加甲醇对厌氧氨氧化反应的影响

Fig 3．1 3 Effect of adding methanol on ANAMMOX reactor
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3．4稳定运行阶段

通过采取基质调控，中间产物调控，NOx调控，颗粒化调控，微量有机质调

控等手段，厌氧氨氧化的活性和负荷能力逐步提高。虽然颗粒化污泥能够承受更

高的进水氨氮负荷，但是反应器的TN去除率很低，因此，厌氧氨氧化稳定阶段

的进水氨氮负荷控制在350 mg／L，并且在实验过程中持续添加中间产物联氨(1

mg／L)和羟氨(1 mg／L)，50 ppm N02，25 mg／L Ca”。稳定运行期N浓度变化

曲线的实验结果如图3．14所示。在稳定运行阶段，氨氮和亚硝酸盐氮能够同步去

除，TN去除率稳定在50％左右。
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图3．14稳定运行阶段N浓度变化曲线

Fig 3．14 Evolution of the concentration of nitrogen compounds during activity stable phase
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第4章亚硝化／厌氧氨氧化耦合工艺研究

实践证明，尽管亚硝化与厌氧氨氧化反应条件需求苛刻，但是亚硝化与厌氧

氨氧化的耦合工艺对于高氨氮浓度废水确实具有良好的适应性和处理效果。基于

短程硝化与厌氧氨氧化的耦合，目前主要开发出了两类脱氮新工艺，一类为两级

反应，以SHARON-ANAMMOX(Single Reactor for High Ammonium Removal Over

Nitrite．ANAMMox)为代表，该工艺是荷兰Delft大学2001年开发了一种新型的

脱氮工艺【l】。其基本原理是先在一个反应器内有氧条件下，将NH4+-N部分氧化为

N02‘．N，然后在另一个反应器内缺氧条件下将NH4+-N和N02"-N转化为N2。另一

类为单级反应，短程硝化和厌氧氨氧化在一个反应器中实现，以CANON为代表，

该工艺也是由Delft大学又开发完成，基本原理是在限氧条件下利用氨氧化菌和厌

氧氨氧化茵的协同作用，在同一个反应器中完成短程硝化和厌氧氨氧化【2】。

在实际工程中，两种类型的工艺都已有不少应用的案例，最具代表性的是由

荷兰某公司建造的4处污水处理设施，其中采用两级工艺的有3处，其中就包括

鼎鼎有名的荷兰鹿特丹Dokhaven污水处理厂泥消化上清液处理项目，该工程设

计处理负荷490 kgN·d一，实际处理能力750 kgN·d．1，另外两处分别是荷兰

Lichtenvoorde工业废水项目和日本三重县半导体厂；采用一级工艺的1处项目是

荷兰Olburgen工业废水项目[ist】。

从各工程实践来看，解决亚硝化与厌氧氨氧化的耦合方式、提高反应体系的

适应能力仍然是各种工艺所面临的关键问题，而且从已有的研究来看，无论是单

级工艺还是两级工艺，都有自身特有的优缺点，如何取长补短也成为研究的重点

方向。本章通过接种实验室已经成功驯化完成的短程硝化和厌氧氨氧化污泥，分

别采取两级和一级工艺对两者进行耦合，前者是在一个好氧SBR反应器和一个厌

氧SBR(即ASBR)反应器中串联实现亚硝化和厌氧氨氧化的耦合工艺，后者是

在一个SBR反应器中实亚硝化和厌氧氨氧化的工艺。在两级工艺和一级工艺的调

试过程中，充分总结两者的优缺点，并在此基础上自主开发了序批式内循环反应

器，以期为亚硝化和厌氧氨氧化耦合工艺的工程应用提供参考。

4．1材料与方法

4．1．1实验装置

4．1j1．1 SBR．ASBR两级工艺

SBR和ASBR实验装置结构与2．1．1和3．1．1中介绍的一致，SBR亚硝化反应
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器的体积定为800ml，ASBR厌氧氨氧化反应器的体积定为125ml，耦合系统每天

的换水量为800ral，使得SBR亚硝化反应器和ASBR厌氧氨氧化反应器的HRT

分别为1d和3．75h。SBR反应器的温度维持在30士1℃，DO浓度控制在0．8—1．5 mg／L

之间，进水pH浓度控制在7．8。ASBR的反应器温度控制在30士1℃，耦合启动后

以SBR的出水作为ASBR的进水。

4．1．1．2 SBR单级工艺

SBR单级实验装置结构与2．1．1中介绍的基本一致，体积设定为1000ml。

4．1．1．3序批式内循环工艺

如图4．1所示的体积为5L的序批式内循环反应器(其中内径为15 cm，高为

45cm)，采用材质为有机玻璃的塔式，短程硝化区悬挂半软性组合式纤维填料。

序批式循环反应系统包括内筒的厌氧氨氧化区、外筒的短程硝化区和脱氧区，附

属系统主要包括在线监测系统、内循环布水系统、短程硝化区溶解氧控制系统、

温度控制系统、pH和碱度实时调控系统。

‘

A．短程硝化区B．脱氧区C．厌氧氨氧化区

1．半软性组和纤维填料2．短程硝化区取样口3．曝气装置4．出水口5．泥水分离器

6．泥水分离器排泥口7．反应器支架8．脱氧区取样口及排泥口9．厌氧氨氧化区取样口及排

泥口lO．内循环泵11．布水器12．三相分离器13．进水口

图4．1序批式内循环反应器结构示意图

Fig 4．1 Schematic representation of the sequencing batch inner loop reactor
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反应器采用与SBR类似的序批式运行方式，运行周期分为：进水．运行．沉淀

．出水．闲置5个步骤，进出水口设置在短程硝化区与脱氧区结合处；反应器底部

设置循环水泵和泥水分离器，通过控制循环水泵的功率和扬程控制厌氧氨氧化区

的升流速度；厌氧氨氧化区顶部设置三相分离器和布水沟堰：短程硝化区设置可

升降的溶解氧控制装置。通过开启反应器底部的污泥排放阀门，及时排除过剩的

生物膜(或活性污泥)及代谢产物。

4．1．2污泥接种方案

实验所用的接种污泥有4种，一是取自本文第二章的亚硝化反应器，二是取

自第三章厌氧氨氧化反应器，另外两种分别取自长沙市黑麋峰垃圾填埋场渗滤液

处理厂的硝化池和厌氧反硝化池。

4．1．3实验用水

实验采用模拟废水，配方按照实验需求分别参照2．13和3．2．2。

4．1．4检测方法

检测方法同2．1．4。

4．2 SBR．ASBR两级工艺

4．2．1耦合启动

为加快SBR亚硝化反应器和ASBR厌氧氨氧化反应器中污泥的富集速度，在

直接接种亚硝化污泥和厌氧氨氧化污泥的同时，分别在SBR亚硝化反应器和

ASBR厌氧氨氧化反应器中补充硝化污泥和反硝化污泥(分别取自沙市黑麇峰垃

圾填埋场渗滤液处理厂的硝化池和反硝化池)。分别采取第二章和第三章的调控

策略对两个反应器中的活性污泥进行快速富集，经过大约一周的预培养，SBR中

的亚硝酸菌与ASBR中厌氧氨氧化菌活性己能达到实验要求。耦合启动的过程就

是将ASBR的进水由模拟废水换成SBR的出水，而SBR的进水仍然采用2．13所

示的模拟废水，其中氨氮浓度保持在250mg／L。

耦合启动持续了一周，实验结果如表4．1所示，尽管SBR亚硝化反应器出水

的N02--N／NH4+-N比值维持在1左右，完全能够满足ASBR厌氧氨氧化反应器的

基质需求，但令人惊讶的是ASBR厌氧氨氧化反应器在第ld的TN去除率仅为

4．11％，并且在接下来的6d里出现连续下降，并且反应器中活性污泥不断出现浮

泥，而浮泥现象往往代表活性污泥死亡【721。

为什么SBR亚硝化反应器出水正常，而ASBR厌氧氨氧化反应器却完全没有

处理能力?经分析，最可能原因是SBR亚硝化反应器的出水碱度不足，Guven等
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人的研究都发现足够的碱度是厌氧氨氧化反应进行的基本条件之一，而亚硝化反

应器中氨氧化作用是典型的产酸耗碱过程，根据式1．1可知，每氧化1m01NH4+．

就会产生2molH+【1521。实际检测SBR亚硝化反应器出水pH值，发现其pH仅为

6．1，Jetten等的研究认为厌氧氨氧化细菌生长的适宜pH范围应为6．7～8．0，pH为

6．1的进水将抑制厌氧氨氧化菌的活性【9乳，同时检测出水碱度，发现碱度仅为

25mg／L(以CaC03计)，难以满足ASBR厌氧氨氧化反应器中细菌生长的要求。

表4．1调节前SBR．ASBR两级工艺除氮效果

Table 4．1 Effect of nitrogen removal by SBR—ASBR process

4．2．2碱度调节

从耦合启动失败的教训来看，要获得稳定的亚硝化．厌氧氨氧化两级耦合工

艺，就必须实时调整SBR亚硝化反应器出水的碱度以使其满足ASBR中厌氧氨氧

化反应对碱度的需求。根据进水氨氮浓度(250 mg／L)，若50％的氨氮被亚硝酸

菌氧化成亚硝酸盐，剩余50％的氨氮用于厌氧氨氧化过程，按照每氧化1moINH4+．

产生2molH+的比例进行计算【9l】，进水氨氮浓度为250 mg／L时将同步消耗至少

250mg／L碱度，而为了保持反应器的碱度同时使pH稳定，一般采用NaHC03作

为外加碱度，本实验将进水碱度控制在1250rag／L(以CaC03计)以完成SBR．ASBR

两级工艺的耦合。调整碱度后耦合工艺运行10d的效果如表4．2所示，在第l～8d

耦合系统的TN去除效率逐渐上升(由第ld的48．76％上升至第8d的75．63％)，

在第8—10d耦合系统的TN去除效率稳定在78％左右。实验结果表明，碱度的调

整基本消除了SBR亚硝化反应器出水pH过低对厌氧氨氧化菌的抑制作用，也为

厌氧氨氧化反应提供了必须的碱度，使得SBR．ASBR两级耦合工艺获得了较为稳

定的脱氮性能。



表4．2调试后的短程硝化．厌氧氨氧化联合工艺除氮效果

Table 4．2 Effect of nitrogen removal by SBR-ASBR两级proeess

4．2．3负荷提升

经碱度调节后，SBR．ASBR两级耦合工艺在进水氨氮浓度为250 mg／L时获得

了较为稳定的脱氮性能，为进一步考察该耦合系统的负荷能力，不断提升进水氨

氮浓度(提升梯度按50 mg／L计)，直到系统的总氮去除能效率不再上升或者出

现异常下降。

负荷提升过程如图4．2所示，在35d中进水氨氮共进行了5次调整，第一次

是第ld由250 mg／L调整至300mg／L，第二次是第8d由300 mg／L调整至400mg／L，

第三次是第20d由400mg／L调整至500mg／L，第四次是第26d由500 mg／L调整至

600mg／L，第五次是第29d由600 mg／L调回至500mg／L。在250mg／L提升至

500mg／L的过程中，尽管每次负荷提升都会使得TN去除率有小幅度下降，但是

TN去除率在整体上是不断上升的，并且在500mg／L时达到稳定并维持在80％左

右。第四次将进水氨氮浓度由500 mg／L调整至600mg／L时，反应器的TN去除率

出现了大幅度的连续下降，这种连续下降一般是由于进水负荷超过了反应器的承

受能力，导致脱氮系统的某个环节受到抑制。为防止反应器的活性污泥受到不可

逆损伤，在第29d立即将进水浓度调回至500mg／L。



基于亚硝化、厌氧氨氧化与反硝化的脱氮耦合工艺及其控制策略研究

Iime／days

图4．2 SBR．ASBR两级耦合工艺总氮去除性能

Fig 4．2 The nitrogen removal performance of two stage SBR—ASBR coupling process

分别对SBR亚硝化反应器和ASBR厌氧氨氧化反应器中氮素浓度的变化进行

分析，结果分别如图4．3和4．4所示。在进水氨氮浓度为300 mg／L时，SBR亚硝

化反应器具有较高的氨转换效率和亚硝酸盐积累率，分别达到50％和90％左右，

出水氨氮浓度和亚硝酸盐氮浓度的比值接近1：l，为ASBR厌氧氨氧化反应器的

厌氧氨氧化过程提供了较好的水质基础。在第14d，由于设备故障，导致系统的

DO突然上升至5 mg／L，可以观察到，SBR亚硝化反应器出水的氨氮浓度急剧下

降，同时，氨氮过度转换为亚硝酸盐氮，并出现一定程度的硝酸盐氮积累，导致

出水氨氮和亚硝酸盐氮的比值降至0．53，在进水氨氮浓度的不断提高的过程中，

出水氨氮浓度和亚硝酸盐氮浓度的比值一直维持在1：l左右，直到因进水氨氮浓

度过高(600 mg／L)而导致亚硝化系统接近崩溃。但是这种因进水氨氮浓度过高

而导致的系统崩溃并不是永久性的，只要持续时间不长并快速将负荷降低，系统

即可恢复原有水平。
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图4．3 SBR亚硝化反应器的氮素浓度变化

Fig．4．3 Evolution of the concentration of nitrogen compounds in partial nitrification reactor

ASBR厌氧氨氧化反应器的出水氮素浓度能够反应整个耦合系统的处理效

果，如4．4所示，ASBR厌氧氨氧化反应器出水中的氨氮、亚硝酸盐氮以及硝酸

盐氮浓度都维持在较稳定的水平，但是在第14d因设备故障导致SBR出水中的亚

硝酸盐比例过高时，ASBR出水中的氨氮、亚硝酸盐氮以及硝酸盐氮浓度发生了

较大的波动，还有就是在第26d将进水氨氮浓度由500 mg／L调整至600mg／L时，

由于SBR反应器基本未将氨氮转化为亚硝酸盐氮，因此ASBR进水中的亚硝酸盐

氮浓度非常低，使得厌氧氨氧化反应基质不足，出水氨氮浓度大幅增高。
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图4．4 ASBR厌氧氨氧化反应器的氮素浓度变化

Fig．4．4 Evolution of the concentration of nitrogen compounds in anaerobic ammonium oxidation

reactor

4．3单级SBR工艺

在对SBR．ASBR两级工艺耦合亚硝化和厌氧氨氧化的实验中发现，该工艺存

在以下几个问题：一是SBR亚硝化反应器时耗碱反应，其出水作为ASBR厌氧氨

氧化反应器进水时必须调整碱度；二是系统稳定性较差，两级反应的任意一级遭

到破坏都将使整个系统崩溃，如实验的第14d因设备故障造成SBR亚硝化反应器

的亚硝酸盐积累过度而造成处理效果不佳；三是系统菌种单一，抗负荷能力较差：

四是两种反应分开进行，需要各自设置反应装备，增加了反应容积，在实际工程

中会导致投资加大。鉴于上述原因，研究单级工艺，寻找更为简单的工艺调控方

法成为一个必然选择，为此，本研究将进一步对单级反应器——单级SBR工艺进

行探讨。

单级SBR工艺的研究分为两个阶段：一是启动阶段，采用模拟废水进行实验，

通过改变反应器的曝气量，使好氧氨氧化菌和厌氧氨氧化共存于反应器中，并实

现稳定的短程硝化．厌氧氨氧化耦合；二是负荷提升阶段，通过不断提高模拟废水

(表2．1)中的(NH4)2S04浓度提高反应器的氮负荷，在这个阶段，主要通过提

升DO浓度、气相中注入N02的气相调控法来实现系统的高负荷运行。
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4．3．1启动阶段

启动之前，将污泥接种方案4．1．2中的4种污泥按照3：3：2：2的污泥干重比混

合，混合后初始污泥浓度为2．79 g VSS L一，接种后在厌氧条件下预培养一周。

启动阶段，SBR运行周期为12h，每个周期由3个阶段组成，包括：(1)进

水和反应阶段：同时开启搅拌器和曝气机，维持710分钟；(2)沉淀阶段：同时

关闭搅拌器和曝气机，持续10分钟：(3)出水阶段：出水视为瞬间出水。反应器

中的反应温度维持在30+1℃，进水pH浓度控制在7．7-8．0，排水比为0．5。

启动采用如下策略：在第l～7d，为快速激发亚硝化和厌氧氨氧化之间耦合反

应，进水中同时含有NH4+-N(200rag／L)和N02’．N(50mg／L)，并且将溶解氧浓

度控制在较低水平(0．2～0．5 mg／L)，含有N02--N的进水能够使厌氧氨氧化细菌

一开始就能获得生长必须的基质，而低溶解氧浓度是为了尽量减少启动初期厌氧

氨氧化的抑制作用。在第8～35d，进水中不再含有N02"-N，进水中的NH4+-N为

250mg／L，同时溶解氧浓度也由0．2～0．5 me；L提升至0．5～1．0 mg／L。

启动阶段单级SBR工艺中出水氮素浓度的变化如图4．5所示，出水氨氮浓度

随着启动的进行不断降低，第35d时仅为7．1mg／L，出水亚硝酸盐氮浓度在第4d

起就维持在较低水平，约1-5 mg／L，出水硝酸盐氮则到第12d开始维持稳定，在

21mg／L左右波动。由于启动初期在反应器中补充了硝化污泥和反硝化污泥，因此

在前7d中部分茵体的死亡会释放少量氨氮，加之反应初期的亚硝酸菌与厌氧氨氧

化菌尚未稳定，使得氨氮出水浓度较高。而出水硝酸盐氮浓度在前7d都较低，同

样是因为反应初期的亚硝酸菌与厌氧氨氧化菌的活性尚未恢复，而且可能还有部

分反硝化菌能够以菌体死亡释放的有机质继续生存从而消耗反应器中的硝酸盐。
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图4．5单级SBR工艺启动阶段出水氮素浓度的变化

Fig．4．5 Evolution of the concentration of nitrogen compounds in one stage SBR reactor
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厌氧氨氧化反应和单级SBR工艺(实质为CANON)的化学反应可以分别用

式4．1和式4．2表示：

NH3+1．32N02‘+H+-+1．02N2+o．26N03‘+2H20 (4．1)

NH3+0．8502—0．44N2+O．11N03。+1．43H20+0．14H+ (4．2)

由式4．1和式4．2可知，厌氧氨氧化反应与CANON反应的产物中都有硝酸

盐氮，如果反应器中由亚硝化产生的亚硝酸盐全部被厌氧氨氧化反应所消耗，那

么产生的硝酸盐氮量与消耗的氨氮量得比值应越接近0．11，而如果进水中含有亚

硝酸盐氮，且进水中亚硝酸盐氮的比例越大，那么该比值将会偏大。

根据图4．5和进水氮素浓度对单级SBR工艺启动过程中硝酸盐氮产量与氨氮

消耗量比值的变化进行计算，结果如图4．6所示。由于第l一7d的进水中含有

50mg／L的亚硝酸盐氮，所以P。itrate／C。mmoniu的比值明显大于0．1l，并且这种影响

直到第1ld才彻底消除(此时Pnitrat。，c。mm。niu=O．1 16)。第12d以后该比值始终低于

0．11，这是由于氨氧化反应产生的亚硝酸盐氮并不能全部被厌氧氨氧化过程利用，

使得产生的硝酸盐氮低于理论值。

Time／days

图4．6单级SBR工艺启动阶段硝酸盐氦产量与氨氦消耗量的比值

Fig．46 Molar ratios of nitrate production to ammonium consumption in one stage SBR reactor

由CANON工艺的反应式4．2可知，亚硝化与厌氧氨氧化在单级SBR中的耦

合工艺中同样属于耗碱过程，但是此时消耗1tool NH4+一仅仅产生0．14tool H+，相

比两级工艺中每氧化Im01NH4+-就将产生2molH+的产酸量，那么单级工艺所需额

外添加的碱度仅为两级工艺的7％。而且，在氨氮负荷较低的情况下，反应中所

nISEE辱)-宴墨c
LnIuol_o／宴叫u山
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产生的H+对反应器的pH变化甚至可以忽略不计。对稳定运行的单级SBR工艺进

出水pH的变化进行检测，结果如图4．7所示，反应器进水pH维持在7．7-8．0之

间，出水pH则始终维持在7．2—7．5之间，尽管出水pH略低于进水pH，但是在浓

度为250mg／L进水氨氮条件下，反应器始终不需要外加酸碱来调节系统的pH。

I 1me／days

图4．7单级SBR工艺稳定运行时进出水pH的变化

Fig．4．7 Variation of pH during the stable phase ia ooe stage SBR reactor

4．3．2负荷提升阶段

单级SBR工艺启动完成后，尝试逐步提高其氨氮负荷，即将进水氨氮浓度由

250 mg／L逐渐增加至500 mg／L，考察不同进水氨氮负荷下单级SBR工艺的稳定

性和抗负荷能力，在提升氨氮负荷过程中，同时根据反应需要进行DO调节和N02

调节。单级SBR工艺负荷提升阶段氮素浓度变化如图4．8所示。
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图4．8单级SBR工艺负荷提升阶段氮素浓度变化

Fig．4．8 Evolution of the concentration of nitrogen compounds during the increasing loading

phase in one stage SBR reactor ．

在模拟废水条件下，可用氨氧化速率、亚硝酸盐氧化速率和厌氧氨氧化速率

的变化来表征反应器中氨氧化菌、亚硝酸盐氧化菌和厌氧氨氧化菌的活性。具体

如下式所示：

． AN=(NH4+-N砒)一((NH4+-N击)+(N02"-N茁)+(N03+-N枷r)) (4．3)

AoR-!塑!：塑醛!：!塑!：型堕!：!笪竺：壁尘 (4．4)
月R2’

揪：!塑≥：型堕!二丝鱼：竺!兰：Q尘 (4．5)
HRT

ANR：旦 (4．6)
HRT

其中，NI-14+-N证是指进水中氨氮的浓度(mg N L。)，(NH4+-N诳)，(N02"-hi《)，

(N03--N茁)分别指出水中氨氮，亚硝酸盐氮，亚硝酸盐氮的浓度(mg N L。1)。

可根据图4．8所示的实验结果计算氨氧化速率、亚硝酸盐氧化速率和厌氧氨

氧化速率，结果如图4．9所示。
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图4．9单级SBR工艺负荷提升阶段氨氧化速率、亚硝酸盐氧化速率和厌氧氨氧化脱氮速率

的变化

Fig．4．9 Evolution of the ammonia and nitrite oxidation rates，and nitrogen removal rate in one

stage SBR reactor

由图4．8和4．9可知，当进水氨氮浓度在250 mg／L时，单级SBR工艺能够很

稳定的运行，氨氧化速率和厌氧氨氧化脱氮速率分别为0．127和0．197 N L‘1 d～，

系统TN去除率达80％左右。当反应进行到第8 d，进水氨氮浓度上升至300 mg／L，

此时，出水氨氮浓度上升，氨氧化速率和厌氧氨氧化脱氮速率下降，运行3 d后，

氨氧化速率降和厌氧氨氧化脱氮速率降至0．103和0．161 N Ld d～，TN去除率只

有50％左右。研究发现【88】，增大反应器的DO浓度可以使得氨氮的转换率上升，

提高氨氮的去除能力。从第1ld起，将反应器的DO增大至1．0～1．5 mg／L，实验

发现，氨氧化速率和厌氧氨氧化脱氮速率随着DO的上升而上升，分别达到0．152

和0．241 N Lo d～，同时，TN去除率最高可达85％左右。之后，继续增大进水氨

氮浓度，可以观察到，在较高的氨氮负荷下，出水氨氮浓度再次出现了升高的问

题。为了解决氨氮的处理变差的问题，继续增大反应器的DO，使之上升至1．5～2．0

mg／L，实验发现，继续增大DO浓度已经不能解决氨氮的负荷问题，虽然出水氨

氮浓度降低，但是在高DO条件下，氨氮过度转换，出水硝酸盐氮的浓度也上升，

同时，高DO也抑制了厌氧氨氧化菌的活性，厌氧氨氧化脱氮速率降至0．169 N L0

d～。为了恢复反应器的活性，第26 d，将反应器的进水氨氮浓度降回300 mg／L，

同时降低反应器内的DO浓度，使之维持在1．O—1．5mg／L。实验结果表明，单级

SBR工艺的最适应DO浓度约为1．0～1．5mg／L。由第三章厌氧氨氧化的调控可知，
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N02可以促进反应器中氨氮的转换性能。从第33 d起，向反应器中通入50 ppm

的N02，研究发现，氨氧化速率和厌氧氨氧化脱氮速率随着N02的加入而逐渐上

升，最终达到0．196和0．301 N L。d～，TN去除率随约有下降，但是仍能达到80％

左右。继续增大进水氨氮浓度，使之达到500 mg／L，此时，单级SBR工艺反应

器再次由于负荷过高而出现氮转换下降的问题，TN去除率降低。为了恢复单级

SBR工艺的性能，再次将进水氨氮浓度降至450 mg／L，研究发现，虽然系统能够

较稳定的运行，但是此时TN的去除率只有70％左右，处理效果不太理想。

综上所述，单级SBR I艺在运行过程中不需要外加酸碱来调节系统的pH，

工艺操作较简单易行。单级SBR工艺反应器占地面积较小，投资费用也较低。这

是SBR．ASBR两级工艺无法比拟的优点。但是，通过研究不同进水氮负荷下单级

SBR工艺的稳定性和抗负荷能力亦发现，单级SBR I艺的最大氮负荷比

SBR．ASBR两级工艺更低。同时需要严格控制反应器的DO浓度，一旦DO浓度

超过极限值，将直接影响反应器的运行效果和稳定性。

4．4序批式内循环反应工艺

为解决和克服上述现有技术中存在的缺陷，在充分吸取一级工艺和两级工艺

的优点的基础上提供一种序批式内循环生物脱氮工艺及其装置，同时解决两级工

艺中短程硝化的代谢产物亚硝酸盐的积累对反应装置中的微生物产生抑制的问题

和一级工艺中专性厌氧的厌氧氨氧化细菌长期受到溶解氧抑制的问题，为更加充

分的发挥短程硝化和厌氧氨氧化组合工艺的生物脱氮能力提供一种良好的解决方

案。本实验研制了序批式内循环反应装置。其特征在于：①工艺的运行工序结合

序批式工艺和内循环工艺的优点，既具有序批式工艺设备紧凑、运行灵活的特点，

又具有内循环工艺容积负荷高、占地面积省、抗低温能力强的特点；②工艺将短

程硝化单元和厌氧氨氧化单元集成于同一个反应装置中但又保持相互独立，使短

程硝化单元和厌氧氨氧化单元在实时协作的同时又具有相互独立的工艺操作；③

短程硝化区和厌氧氨氧化区的体积比可以根据不同的废水水质和处理深度进行调

节，调节方式是通过改变曝气装置的位置和短程硝化区填料高度，操作方便灵活；

所述工艺的具体运行工序包括4个阶段：①进水期，将进水pH值预先调节

至7．8左右，从短程硝化区上端的进水；②反应期，短程硝化区的溶解氧浓度控

制在1．O～1．5mg／L，厌氧氨氧化区的升流速度控制在0．6n讹，废水中的氨氮在循

环过程中在短程硝化区和脱氧区被转化为亚硝酸盐，亚硝酸盐又和氨氮在脱氧区

和厌氧氨氧化区被转化为氮气，在循环脱氮的同时，废水中的部分有机物被一些

微生物降解去除：③沉淀期，上述反应期结束后停止曝气和水力循环使反应装置

进入沉淀期，利用自然沉降达到泥水分离的目的；④排水排泥期，上述沉淀过程

完成后，从脱氧区中部排出处理后的废水，从脱氧区泥水分离器的排泥口、脱氧
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区底部排泥口和厌氧氨氧化底部排泥口排出剩余污泥。

向有效容积为5L的序批式内循环反应器中添加实验室已经培养良好的短程

硝化和厌氧氨氧化污泥，并分别在好氧区和厌氧区中同时补充硝化污泥和反硝化

污泥(分别取自沙市黑麇峰垃圾填埋场渗滤液处理厂的硝化池和反硝化池)，经

过短时间的调控，污泥的短程硝化和厌氧氨氧化性能很快恢复活性，之后仍以自

配模拟废水作为反应器的进水进行实验。在开始反应的阶段，将序批式内循环反

应器好氧区和厌氧区的体积分别控制在3L和2L，反应器初始HRT控制在10 h。

进水氮负荷通过调整模拟废水(如表2．1所示)中的(NH4)2S04浓度来提高，

进水氨氮浓度由250 mg／L逐渐升至900 mg／L。实验结果如下图所示：

0 10 ZO 30 40,50 即 70 即

Time／days

图4．10序批式内循环反应器在调控期内的氮素变化曲线

Fig．4．1 0 Evolution of the concentration of nitrogen compounds of sequencing batch inner loop

reactor during the adjustment period

由实验结果可知，在进水氮负荷较低(250和300 mg／L)时，出水氨氮、亚

硝酸盐氮和硝酸盐氮的浓度均较低，系统TN的去除率达83％左右。当进水氨氮

浓度升至400 mg／L时，出水氨氮浓度急剧升高，运行几天后，反应器并没有因为

适应负荷而有所下降，反而出现TN去除率持续下降的趋势，此时，将反应器的

HRT升至12h。实验结果表明，通过增大HRT的方法可以提升序批式内循环反应

器对N负荷的适应，提升反应器的TN去除率，运行7 d后，系统的脱氮性能得

到恢复。继续增大进水的氨氮浓度，同样出现了TN去除率下降的情况，采取延

长系统HRT的方法，反应器的性能均能得到恢复。在进水氨氮浓度为400，500，

600，700，800 mg／L时对应的HRT分别为15，18，20，24 h。在第71 d，反应
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器的进水氨氮浓度上升至900 mg／L，在HRT高达24 h的条件下，TN的去除率仍

出现了很大程度的下降，而继续延长反应器的HRT将不再有实际意义。因此，将

反应器的进水氨氮浓度降回800 mg／L，系统的N转换性能再次得到恢复。实验结

果表明，序批式内循环反应器稳定性较好，同时能够承受较高的进水N负荷，最

高达到O．8kg／m3·d。
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图4．1l不同体积比对序批式内循环反应器中氮素变化曲线的影响

Fig．4．1 1 Evolution of the concentration of nitrogen compounds of sequencing batch inner loop

reactor during different volume ratio

短程硝化区和厌氧氨氧化区的体积比可以根据不同的废水水质和处理深度进

行调节，调节方式是通过改变曝气装置的位置和短程硝化区填料高度。在确定了

系统的最高负荷后，继续研究内循环反应器短程硝化区和厌氧氨氧化区体积变化

的情况，从而确定最优的好氧区和厌氧区的体积比。在实验过程中，保持进水在

中等N负荷下，进水氨氮浓度为500 mg／L，反应器的HRT为18 h。好氧区与厌

氧区的体积比按照2：1，3：l，4：1，5：1的比例进行研究，实验结果如下图所示。

由实验结果可知，随着序批式内循环反应器内好氧区和厌氧区体积比的增大，

反应器内出水氨氮、亚硝酸盐氮和硝酸盐氮的浓度均随之下降，出水TN的去除

率增大，最高可达84％左右。但是，当好氧区和厌氧区体积比继续增大至4：l

时，去除效果没有继续上升，反而出现了TN下降的现象。研究结果表明，在好

氧区和厌氧区体积比为3：1时，系统具有最好的反应效果，TN去除率最大。

序批式内循环装置的有益效果在于：
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(1)序批式内循环生物脱氮工艺既具有序批式工艺设备紧凑、运行灵活的特

点，又具有内循环工艺容积负荷高、占地面积省、抗低温能力强的特点。

(2)将短程硝化单元和厌氧氨氧化单元进行高效集成，省去一些多余的管道、

处理设施和操作程序，降低了能耗并简化了管理。

(3)短程硝化单元和厌氧氨氧化单元实现了同步的独立操作和实时协作，短

程硝化单元及时为厌氧氨氧化单元提供反应基质，而厌氧氨氧化单元则及时为短

程硝化单元消除亚硝酸盐的毒性。

(4)在内循环操作条件下，短程硝化单元产生的酸度与厌氧氨氧化单元产生

的碱度能够及时中和，减少反应过程中为保持各区pH值而消耗的酸碱。

(5)序批式内循环生物脱氮装置在短程硝化区和厌氧氨氧化区之间设脱氧

区，避免了溶解氧随废水进入厌氧氨氧化区而形成对厌氧氨氧化细菌的有氧抑制。

综上所述，序批式内循环工艺具有运行灵活、管理方便、设备紧凑、污泥产

量小、能耗低、基建运行费用低、脱氮效率高，并且处理效果稳定等特点。

4．5亚硝化／厌氧氨氧化耦合工艺的对比研究

通过对三种工艺的调控发现，三种工艺均能实现亚硝化／厌氧氨氧化的耦合作

用，并且能够达到较好的TN去除效果，现对三种工艺的处理效果进行对比，实

验结果如下表所示。三种工艺在运行过程中的需氧量和运行费用均较低。

SBR．ASBR两级工艺投资费用较高，单级SBR工艺和序批式内循环工艺的投资费

用都较低；并且，这两种工艺在运行过程中不需进行pH和碱度调节，而SBR—ASBR

两级工艺则需外加碱度调节系统的pH值。三种工艺中，序批式内循环工艺能够

承受最高的NH4+负荷，其次是SBR．ASBR两级工艺，单级SBR工艺的抗负荷性

则较差。对氮的去除能力序批式内循环工艺仍是最高的，SBR．ASBR两级工艺和

单级SBR工艺对氮的去除能力相当。

表4．3亚硝化／厌氧氨氧化耦合工艺的对比

Table 4．3 Comparison of partial nitrification·anaerobic ammonium oxidation process
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第5章亚硝化／厌氧氨氧化／反硝化耦合工艺研究

亚硝化与厌氧氨氧化耦合工艺是目前研究最为广泛的一种新型组合式生物脱

氮工艺，该组合工艺结合了氮循环过程中两种自养生物对氨元素的转化作用，首

先是利用亚硝酸菌的氨氧化作用将NH4+-N转化为N02"-N，然后利用厌氧氨氧化

细菌分别以NH4+=N和N02。-N为电子受体和电子供体形成N2，全过程无需消耗

有机质，并且大幅度减少了氧气的消耗量，从而从根本上减少了有机物和能源的

消耗。但是从目前的研究来看，单纯的无机脱氮工艺在实际工程上难以推广，氨

氮的去除和有机质的去除难以从工程手段上割裂。并且众多学者的研究成果也发

现了厌氧氨氧化和反硝化作用共存的可能性，甚至亚硝化、厌氧氨氧化和反硝化

三者共存的可能性[111,153】。

这些可能性为解决含厌氧氨氧化的组合工艺的工程适应性提供了更加广阔的

视野，为从工程手段上解决含有厌氧氨氧化的组合工艺对有机物等污染物的适应

性问题，分别采用目前最成熟的活性污泥反应器(SBR)和生物膜反应器(SBBR)

的方式对亚硝化、厌氧氨氧化和反硝化的耦合工艺进行研究。SBR和SBBR两种

反应器中，微生物群落分别以活性污泥和生物膜的形式存在。众多研究认为，在

SBBR反应器中的生物膜的微生物聚集形态更加有利于各种微生态环境的存在，

特别是在生物膜纵向结构上，由于氧传递在纵向结构上形成的梯度，往往使得生

物膜从内到外形成稳定的好氧一缺氧一厌氧的生态结构，这种结构的稳定有利于

多种好氧、缺氧和厌氧微生物的共存，有利于它们之间在长期驯化过程中形成稳

定的协同模式。

本章节是在成功实现亚硝化与厌氧氨氧化耦合的基础上，采用相对成熟的

SBR和SBBR工艺进行亚硝化、厌氧氨氧化与反硝化三者的耦合启动并分别研究

其调控方式，并对两者的在启动和调控过程中的性能、氮素变化特征等进行比较，

并且同时对两者的细菌群落的变化特征、脱氮机理的共性进行分析。

5．1实验材料与方法

5．1．1实验装置

实验中的SBR反应器采用如图2．1所示的相同装置，SBBR反应器则是在2．1

所示的装置的基础上内置半软性组合填料，填料由如图5．1所示的单片组成，单

片由塑料盘片和丝状纤维组成，塑料盘直径约8cm，面积约50．24 cm2，与丝状纤

维的总比表面积约1300 m2／m3。
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图5．1填料单片示意图

Fig 5．1 Schematic representation of filler monomer

本实验中，反应器中竖向垂直悬挂单片填料8片(如图5．2所示)，每片相

距约5cm。

图5．2填料组示意图

Fig 5．2 Schematic representation ofcombined filler

填充了半软性组合填料的SBBR反应器如图5．3所示。

．Lo 1 l
'

一——————————————兰s

1．自动控制系统2．进水泵3．出水泵4．pH控制器5．悬挂填料的搅拌器6．传感器(pH，DO，

T)7．配有水浴夹层的SBR反应器8．空气压缩机9．水浴泵10．水浴储水槽11．加热器

图5．3实验装置

Fig．5．3 Schematic representation of the reactor

．91．
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5．1．2接种污泥

实验所用的接种污泥有2种，一种是取自长沙市黑麋峰垃圾填埋场渗滤液处

理厂的硝化池的硝化污泥，一种取自第三章厌氧氨氧化反应器，两种污泥按照8：2

的污泥干重比混合，混合后的污泥被接种至新的反应装置中，接种的初始污泥浓

度为2．18 g VSS L～。

5．1．3实验用水

实验用水同样包括人工模拟废水和原生垃圾渗滤液，具体配方见表2．1、2．2

和2．3。

5．1．4实验方法

SBR反应器：亚硝化、厌氧氨氧化以及反硝化在SBR反应器中的耦合通过两

个阶段得以实现，第一阶段(简称阶段I)，反应器采用模拟废水进行实验，通过

调整模拟废水(如表2．1所示)中的(NH4)2S04浓度不断提高反应器的氮负荷，

在这个阶段，主要通过无机营养环境将异养反硝化细菌洗脱出反应器，使得亚硝

化菌和厌氧氨氧化细菌成为优势菌群。第二阶段(简称阶段II)，进水采用模拟废

水(模拟废水中的(NH4)2S04浓度稳定在132 mg／L)+原生垃圾渗滤液(渗

滤液水质如表2．3)，原生垃圾渗滤液的比例由20％逐渐增加到100％。

SBBR反应器：亚硝化、厌氧氨氧化以及反硝化在SBBR反应器中的耦合则

直接在SBR反应器的基础上进行，在SBR的滗水进行前将反应器中的泥水充分

混合，取其中50％的泥水混合物接种至SBBR反应器中，补充SBR所接种的混合

污泥(湖南省某污水处理场消化池的硝化污泥和第三章中厌氧氨氧化反应器的污

泥按照8：2的污泥干重比混合)至反应器出水污泥浓度为2．439／L。接种后直接采

用渗滤液与模拟废水混合方式进水，渗滤液最初的体积比为20％，根据出水反应

器运行状况适时调整进水中渗滤液比例，直至渗滤液比例增加至100％。

为增强实验的可比性，SBR和SBBR反应器均采用如图5．4所示的运行工序，

即每个运行周期为12h，分成4个阶段：①进水期：采取瞬间进水方式；②反应

期：将曝气阶段(A)设为2h，厌氧阶段(o)设为lh，两者交替进行；③沉淀

期：沉淀期为反应期的最后一个厌氧段；④滗水期：按瞬间出水计算。

图5．4 SBR和SBBR反应器运行工序

Fig．5．4 Operational procedure of the 1 2h SBR 01"SBBR cycle
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5．1．5污泥活性检测

本实验所指的污泥活性主要是指污泥的氨氧化活性、亚硝酸盐氧化活性、厌

氧氨氧化活性和反硝化活性等。污泥活性检测根据Third等【1261和Buys等【1271提供

的方法进行适当调整。

污泥的最大氨氧化活性和最大亚硝酸盐氧化活性的检测方法同2．1．5。

最大厌氧氨氧化活性检测同3．2．5。

最大反硝化活性检测方法如下：从反应器中取10mL污泥接种至250mL的血

清瓶中，血清瓶中安装通气装置并通入氩气以保持瓶中的厌氧状态。补充NaN03

和酵母浸膏混合溶液将污泥稀释至50mL，并使锥形瓶中硝酸盐氮浓度和酵母浸

膏浓度分别达到100 mg／L和l g／L。培养4h，每隔半小时测量一次瓶中的硝酸盐

氮浓度。

5．2亚硝化、厌氧氨氧化和反硝化在SBR中的耦合

5．2．1阶段I：接种和启动

接种前将取自某湖南省某污水处理场消化池的硝化污泥和厌氧氨氧化反应器

中的污泥按照8：2的污泥干重比混合，在恒温容器中预培养一周，控制溶解氧浓

度约为1．5～2．0mg／L。将完成预培养的混合污泥接种至反应器中(接种的初始污泥

浓度为2．18 g VSS Lo)，并以表2．1和2．2中所描述的模拟废水为反应介质。模拟

废水中的NH4+-N为反应的控制性参数，进水中氨氮的初始浓度为56 mg／L，在实

验过程中，根据反应器各方面性能参数的变化适时调整进水中氨氮的浓度，在接

种和启动阶段，进水中氨氮浓度的最大值达到280mg／L。在该阶段，反应器中的

pH值控制在7．8左右，溶解氧浓度约为1．5—2．0mg／L。

如图5．4所示，在阶段I的第一周，即接种后的第一周，反应器中氨氮浓度

出现了轻微上升的现象，在第ld和第2d，出水中氨氮浓度分别达到了63和60

mg／L，分别超出了进水氨氮浓度7mg／L和4mg／L。氨氮增高现象在众多类似的研

究中均有报道[99,154】，主要原因是活性污泥的生存环境发生较大的改变，预培养对

这种环境改变的适应性调整还没有完全结束，在这种适应性调整过程中，部分因

无法适应新环境的微生物而死亡，微生物的残体被分解，其中部分的有机氮成分

变为无机氮被释放到水体中，而与此同时，反应器中微生物对氨氮的转化能力不

足，菌体降解所释放的氨氮总量大于反应器的氨氮转化过程所消耗的氨氮总量，

从而导致水体中的氨氮浓度增高。

接种一周之后，反应器对氨氮的转化率开始明显上升，当氨氮转化率连续快

速上升时，按照56mg／L的梯度逐渐增加进水中的氨氮浓度，即不断增加进水中

的氮负荷。尽管在每次增加进水负荷后，氨氮转化率出现了小幅度下降，但是氨
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氮转化率在接种和启动过程中，即在迸水氨氮浓度由56mg／L逐渐增加到280mg／L

的过程中呈现整体上升趋势。出水亚硝酸氮浓度始终维持在较低的水平，其波动

也主要发生在进水氨氮浓度调整时，调整时出水亚硝酸盐氮浓度都会出现加到幅

度的上升，最大值出现在第38d，为26．7mg／L。出水硝酸盐氮浓度在接种和启动

过程中不断上升，最大值达到了30．3 mg／L(第86d)。硝酸盐氮的积累的主要原

因一般都两种：一是反应器中硝酸盐氮消耗速率低于其产生速率，二是作为厌氧

氨氧化反应的副产物而产生。总氮去除效率是在不考虑有机氮、氮素循环中间产

物的前提下，以氨氮、亚硝酸盐氮和硝酸盐氮之和作为总氮而计算得出的，阶段

I中的总氮去除效率同氨氮转化效率一样，受到进水波动的影响呈现曲折上升的

趋势，由第ld的．16．25％增加至第86d的69．22％。
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图5．5阶段I中SBR反应器中氮素及脱氮效率变化

Fig．5．5 Evolution of the concentration of nitrogen compounds andremoval efficiency of total

nitrogen in the SBR during Period I

在阶段I的试验中采用无机模拟废水作为反应介质，在无机环境下反硝化作

用无法进行，硝酸盐氮很难被消耗。但是从氮素平衡的角度来看，反应器中积累

的硝酸盐氮和亚硝酸盐氮的量远小于已经消耗的氨氮总量，即发生了明显的氮素

亏损(TN去除)，那么在反应器中必然产生了在无机条件下将氨氮转化为气体

逸出的反应。

为了确定反应器中硝酸盐氮积累和TN去除的主要原因，对阶段I中氮素的

变化进行换算，根据Strous等人【96】的的研究成果，在无机条件下，氨氮和亚硝酸

盐的同时消耗是厌氧氨氧化反应的重要标志之一，而厌氧氨氧化过程中氨氮消耗

值(NH4+-N。on)、亚硝酸盐氮消耗值(N02"-N。o。)和硝酸盐氮产生值(N03‘．Npro，)
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之间有非常明确的数量关系，具体如式1—33所示。图5．6是基于图5．5中的数据

计算得到的(NI-L)+-Ncon+N02"-N。o。)／N03"-Npfo的比值变化。如图所示，在阶段

I的前两周内，该比值较低，基本维持在1．0左右。到第14时，该比值达到了9．3

左右，此后一直维持在8．7～9．0之间，该数值非常接近1．33所阐述的厌氧氨氧化

反应过程中(NH4+．Ncon+NOf-N。。n)／NOf-Npf。的理论比值8．8。这个比值证实

在该反应器中，厌氧氨氧化细菌实时消耗了由亚硝酸菌氧化氨氮所产生的大部分

亚硝酸盐氮，该比值的稳定性也说明了在阶段I中，厌氧氨氧化细菌和亚硝酸菌

已经建立了良好的协同关系，并且能够共同承受一定的负荷冲击。

o
：；
∞
叱

Time(days)

图5．6阶段I中(NH4+-N。。+N02一-N。。)／N03-_Npro的比值变化(直线为理论值)

Fig．5．6 Evolution of the molar ratio of(NH4+-Nc∞+N02一—Nc∞)fN03一—Npfo during Period I，the

solid line indicate the theoretical ratio of(NH4+-Nc∞+N02--Ncmn)／N03--Npro for the anammox

reactoraccording to Eq．(1·33)．

第86d时，对阶段I中SBR的最大厌氧氨氧化活性、最大氨氧化活性、最大

亚硝酸盐氧化活性和最大反硝化活性进行检测，结果如表5．1所示。在好氧条件

下，未检测到硝酸盐氮的产生，即在SBR反应器中，亚硝酸盐菌已被洗脱出反应

器，硝化反应停止在亚硝酸盐阶段，阶段I中，SBR反应器中的最大氨氧化活性

达到O．79kg NI-h+-N／kgvss／day。在厌氧条件下测试最大厌氧氨氧化活性时，氨氮

和亚硝酸盐氮同时被消耗掉，并且产生少量的硝酸盐氮，并且在该阶段，最大厌

氧氨氧化活性达到了O．18 kg NH4+-N／kgvss／day。但是同样在厌氧条件下，在基质

中不含氨氮的情况下，未发现反硝化反应的存在，即异养反硝化细菌也被完全洗

脱出反应器。
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表5．1阶段I中SBR的脱氮性能

Table 5．1 Characteristics of nitrogen removal during Period I

参数 阶段l

1检测时间

2进水氨氮浓度(mg NI-14+一N／L)

3出水氨氮浓度(mg NH4+-N／L)

4氨氮负荷(kg N／m3／day)

5氨氮消耗量(kg N／m3／day)

6硝酸盐氮产量(kg NO；--N／m3聆砌。，／day)

8氮去除量(kg N／m3／day)

7污泥干重(g／L)

8最大氨氧化活性(kg NH4+一N／kgvss／day)

9最大亚硝酸盐氧化活性(kg N02-N／kgvss／day)

10最大厌氧氨氧化活性(kg NH4+-N／kgvss／day)

11最大反硝化活性(kg N03一一N／kgvss／day)

根据反应器中进出水浓度计算FA浓度的变化，该计算值为每个反应周期中

反应器中FA的最大浓度值，结果如图5．7所示。FA的浓度变化能够从理论角度

解释硝酸菌被洗脱出反应器而亚硝酸菌则成为优势菌的原因。早在1976年，

Anthonisen等人【I30】就已经发现，游离态的氨(FA)积累到一定浓度会对硝化菌

群产生抑制，并且对硝化序列反应中的两类关键菌群会有不同抑制限值。对于硝

酸菌，该限值相对较低，当FA浓度超过3．5 mg／L时，硝酸菌就会受到明显的抑

制，并且在较长时间抑制后，该种抑制将不可逆转。对于亚硝酸菌，该限制相对

较高，只有当FA浓度超过8．23 mg／L时，亚硝酸菌才会受到明显抑制，特别是

FA你浓度在10～150mg／L时，这种抑制将更加明显。图5．7中显示，在阶段I中

SBR的FA浓度基本上维持在3．5—8．23mg／L之间，在该范围内，硝酸菌受到抑制，

亚硝酸菌活性不受影响，在经过FA较长时间的抑制作用下，硝酸菌基本被洗脱

出反应器，而亚硝酸菌则能继续生长繁殖。
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图5．7阶段I中SBR中FA的变化特征

Fig．5．7 Evolmion ofFA concentration during both Period I

5．2．2阶段II：适应和调整

接种和启动完成后，进水由单纯的模拟废水改为模拟废水和原生垃圾渗滤液

的混合液，渗滤液的初始体积比为20％。渗滤液在进水中的体积比随氨氮转化效

率等参数的变化而实时调整，最终使进水全部为原生渗滤液，即进水中的氨氮浓

度从317 mg／L增加至1454 mg／L。在第2章进行的亚硝酸菌适应性调整过程中，

当渗滤液浓度提高到一定程度后，随之提高的氨氮浓度会导致FA浓度提高，最

终导致系统稳定性受到影响。因此，在该实验中同样会出现FA随渗滤液比例提

高而提高的问题，因此在渗滤液比例提高的过程中根据反应器中FA的变化情况

和脱氮性能变化对反应器中的pH进行调整，调整采用0．5 mol／L的Na2C03和l

mol／L的Hel．。在整个适应和调整过程中，pH的变化梯度为：第1～34d的pH为

7．8，第35～103d的pH为7．5，第104-124d的pH为7．2。

阶段II中SBR的脱氮性能、COD去除能力、BOD去除能力随时间的变化如

图5．8所示。图5．8a为SBR中氨氮、亚硝酸盐氮、硝酸盐氮和氨氮转化率的变化，

随着原生垃圾渗滤液体积比由20％逐渐提高至100％，尽管进水中的氨氮浓度、

COD浓度和其他污染物浓度不断提高，但是SBR的氨氮转化率非常稳定，基本

上维持在80～90％之间。同时也可以看到，每次当进水浓度提高时，氨氮转化率

都会发生一定程度的下降，但是很快这种下降趋势往往很快得到恢复。一般认为

这是亚硝酸菌群对高负荷的响应速度低于提高的氮负荷的速度，稳定性能好、抗

负荷能力强的反应器往往只需要更短的响应时间。在获得稳定的氨氮转化率的同
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时，出水中亚硝酸盐氮和硝酸盐氮浓度始终维持在较低的水平，即使在进水为

100％的原生垃圾渗滤液时，进水中的氨氮浓度高达1450mg／L，出水氨氮、亚硝

酸盐氮和硝酸盐氮浓度依然保持在较低的水平，这说明了该反应器已具有良好稳

定的脱氮性能。
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图5．8b和5．8c分别是阶段II中SBR对COD和BOD去除性能的变化，从图

上可以看出，该SBR反应器在拥有稳定的氨氮转化能力和较高的脱氮性能的同

时，对有机物同样具有一定的去除能力，特别是对BOD的去除非常明显。在进

水中混入渗滤液的前5d中，COD和BOD的去除接近于零，从第5d开始检测到

反应器中COD和BOD的去除。有机质的去除是由于活性污泥中含有较大数量的

异养菌群，渗滤液中原本所携带的大量异养微生物进入SBR反应器后，在其特定

的反应环境中得以迅速生长繁殖，在生长繁殖过程中需要消耗有机物作为代谢所

必须的能源。但因为渗滤液携带的菌群对环境改变需要一定的适应期，且加之渗

滤液的加入使得原来适应于模拟废水环境的部分活性污泥发生死亡和自分解，所

以进水中混入渗滤液的前5d中未能检测到CoD和BOD的去除。

尽管SBR反应器对COD和BOD都有去除效果，但是两者的去除效果却存在

明显差距。COD去除效率基本上维持在6．7％以下，整个阶段II的COD平均去除

率仅为5．1％，而BOD的去除率却在大部分时候超过95％，整个阶段II的BOD

平均去除率高达82．95％。

对SBR每个周期去除的COD总量和BOD总量进行计算，计算按照式5．1进行。

去除总量=(C旆一Ca)XV (5．1)

其中：Cmix——进水后COD／BOD的混合浓度；

Ceff——出水COD／BOD浓度：

V一反应器体积。
根据式5．1的计算结果绘图，并计算每个周期去除的COD总量和BOD总量之

间的差值，结果如图5．9所示，尽管COD去除率和BOD去除率相差甚远，但是每

个周期内COD和BOD的去除总量却非常接近，两者的差值(COD去除总量一BoD

去除总量)基本上保持在50mg以下。也就是说在该反应器中，可生物降解的有机

质的得到了优先去除，或者说可生物降解的有机物是更易于被该反应器利用。
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图5．9每个周期内COD／BOD去除总量及其差值

Fig．5．9 The total removal of COD／BOD in every cycle and the difference
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COD和BOD的去除只能由异养菌进行，在阶段I中，模拟废水的无机营养

环境使得异养菌被洗脱出反应器，那么阶段II中必然有某种途径引入了包含反硝

化细菌在内的异养菌群，前面已经提到，垃圾渗滤液本身就是各种微生物滋生的

良好环境，原生垃圾渗滤液中菌群随进水进入反应器中，其中就包括大量能够有

效去除有机物的异养菌群。为进一步确认以上结论，在第123d对污泥的最大氨氧

化活性、最大亚硝酸盐氧化活性、最大厌氧氨氧化活性以及最大反硝化活性进行

检测。结果如表5．2所示。相比于阶段I，阶段II的氮负荷提高了4．13倍(由0．187kg

N／m3／day提高至0．961(kg N／m3／day)，氨氧化活性提高了2．58倍(由O．79 kg

NH4+_N／kgvss／day提高至2．83 kg NH4+-N／kgvss／day)，而最大厌氧氨氧化活性也

提高了2．51倍(由0．18kg NH4+-N／kgvss／day提高至0．65 kg NH4+-N／kgvss／day)。

并且阶段II的最大反硝化活性也得到了一定程度的恢复，第123d时达到了0．11 kg

N03--N／kgvss／day。

表5．2阶段II中SBR的脱氯性能

Table 5．2 Characteristics of nitrogen removal during Period II

参数 阶段II

l检测时间

2进水氨氮浓度(rag NH4+-N／L)

3出水氨氮浓度(nag NH4+一N／L)

4氨氮负荷(kg N／m3／day)

5氨氮消耗量(kgN／m3／day)

6硝酸盐氮产量(kg N03--N／m3嗍啪，／day)

8氮去除量(kg N／m3／day)

7污泥干重(g／L)

8最大氨氧化活性(kg NH4“／kgvss／day)
9最大亚硝酸盐氧化活性(kg N02-_N／kgvss／day)

10最大厌氧氨氧化活性(kg NH4+-N／kgvss／day)

11最大反硝化活性(kg N03一-N／kgVSS／day)

阶段II的FA变化如图5．10所示，按照第二章的研究和阶段I的研究，FA

位于3．5～8．23mg／L之间时，反应器中的硝酸菌能被有效的抑制，而亚硝酸菌则不

会受到抑制。但是在阶段II中，FA浓度却始终维持在5一lOmg／L之间，并且大部

分时候位于10mg／L左右，按照Anthonisen等[130]的理论，在该范围内硝酸茵受到

明显抑制，亚硝酸菌也应受到一定程度的抑制。但是从阶段II的脱氮性能来看，

反应器在lOmg／L的FA浓度下依然保持良好的氨氧化活性，即亚硝酸菌未受到明

显抑制。Chen【l¨J等人的研究成果能够同样发现，FA对亚硝酸菌或硝酸菌的抑制
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限值并不是固定的，在不同的反应条件下或有一定程度的变化，在水质复杂，多

种菌群混杂的环境中，FA对各种菌群的抑制作用将会受到一定程度的屏蔽。对于

亚硝酸菌，FA的浓度要超过lOmg／L才能发生明显抑制。
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图5．10阶段II中SBR中FA的变化特征

Fig．5．10 Evolution of FA concentration during both Period II

5．2．3单周期内氮素变化特征

单周期内氮素的变化特征能够更加详细的阐明SBR的脱氮过程，分别在阶段

I的第86d和阶段II的第123d对单周期内的氨氮、亚硝酸盐氮和硝酸盐的变化按

0．5h／次得频率进行监测。结果分别如图5．1l和5．12所示。

阶段I中，经过一个12h的反应周期后，SBR中的氨氮浓度由初始的103．3

mg／L(进水后的混合浓度)逐渐降低至8．0 mg／L(出水浓度)，氨氮的转化曲线

接近于直线，即好氧段和厌氧段的氨氮消耗速率基本上是一致的。亚硝酸盐浓度

随着好氧和厌氧的交替呈现出明显的上下波动，即在好氧阶段发生积累，而在厌

氧阶段则逐渐被消耗。硝酸盐氮在周期内呈现缓慢上升的趋势，并且在好氧段和

厌氧段均有一定程度的积累，而结合表5．1可知，SBR中的亚硝酸氧化活性始终

为0，在好氧段产生的硝酸盐氮不可能是由硝酸菌直接氧化亚硝酸盐而得到，最

大的可能则是在低溶解氧浓度的好氧条件下，厌氧氨氧化反应仍然能够进行，并

且积累少量硝酸盐氮。

通常认为，好氧段中，亚硝酸菌的氨氧化作用为优势反应，亚硝酸盐逐渐积



累，并且在每个好氧段结束时达到最大值，而厌氧氨氧化细菌为严格的厌氧菌，

在好氧段将受到完全抑制。厌氧段中，厌氧氨氧化作用和反硝化作用成为优势反

应，氨氮和好氧段积累的亚硝酸盐被同时去除，由于氧限制而使得好氧氨氧化菌

的活性降至最低。实际上，在阶段I的实验中发现，即使是严格厌氧的厌氧氨氧

化细菌，在溶解氧受限且有大量好氧菌共存的条件下，将会形成一种良性共存机

制，好氧茵和厌氧菌将充分利用反应器中的各种微环境，分别占据有利于自身生

长繁殖的空间。从空间结构上来解释，就是好氧菌尽量分布氧分子供给充足的部

位，而厌氧菌则尽量分布在厌氧微环境中。这种空间分布机制既是微生物自身生

长的应激性选择，同时只有当两者都保持较好的活性时才能更快的降低环境中的

有害物质如游离氨对其产生的各种负面影响。
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图5．11阶段I中一个周期内氮素变化特征

Fig·5·1 1 Evolution of nitrogen species over a 1 2h SBR cycle during Period I(Aeration and

anaerobic wore abbreviate to O and A in this figure，respectively)．

阶段II中，氨氮初始浓度提高至513mg／L，但是最终出水氨氮浓度也仅为

48mg／L。氨氮的转化曲线与阶段I非常相似，同样接近于直线。亚硝酸盐的变化

也同阶段I相似，随着好氧和厌氧的交替呈现出明显的上下波动。硝酸盐的变化

却与阶段I有较大的不同，主要是硝酸盐没有出现明显的增长趋势，而基本保持

在40mg／L左右，在图5．12中表现为～条接近于水平的直线。结合表5．2，在阶段

II中由于渗滤液中携带了大量微生物的进入使得SBR中恢复了部分反硝化活性，

其最大反硝化活性达到了0．1 lkg N03乙N／kgvss／day，反硝化细菌的存在使得厌氧

氨氧化反应过程中产生的部分硝酸盐被及时消耗。
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图5．12阶段II中一个周期内氮素变化特征

Fig．5．12 Evolution of nitrogen species over a 12h SBR cycle during Period II(Aeration and

anaerobic wero abbreviate to O and A in this figure，respectively)．

在图5．1l和5．12的基础上，对每一个好氧段和厌氧段中消耗或者产生的氨

氮、亚硝酸盐氮和硝酸盐氮进行计算，并在忽略细菌合成有机氮的基础上计算了

各好氧段的氮亏损量，以及厌氧段消耗的亚硝酸盐氮与消耗的氨氮的比值，积累

的硝酸盐氮与消耗的氨氮的比值，结果如表5．3所示。

根据最大氨氧化活性和最大厌氧氨氧化活性的检测结果，阶段I中最大好氧

氨氧化速率(0．79 kg NH4+州／kgvss／day)是最大厌氧氨氧化速率(0．18 kg NH4+_N

／kgvss／day)的4．39倍，阶段lI中最大好氧氨氧化速率(2．83 kg NH4+_N／kgvss／day)

是最大厌氧氨氧化速率(0．65kg NH4+-N／kgVSS／day)的4．35倍，且好氧段的时间

是厌氧段的2倍，那么无论是阶段I还是阶段II，理论上好氧段所消耗的氨氮都

应当接近厌氧段的8．7倍。实际上，在阶段I和阶段II中，上一个好氧段与下一

个厌氧段所消耗的氨氮比值仅仅在1．26～1．41之间。唯一能够解释这种现象的原

因就是亚硝酸菌的氨氧化过程对反应条件更为苛刻，由于实际反应过程与分批纯

培养的条件控制相差甚远，从而造成了实际反应数据与理论计算产生较大差距。

氮亏损是指在实验过程中由不可知的原因造成的总氮的损失，在亚硝化、厌

氧氨氧化和反硝化耦合反应过程中，由于反应趋于复杂，这种现象也更加明显。

在本实验中，氮亏损主要发生在好氧段。如表5．3所示，无论是阶段I还是阶段

II，这种亏损现象都有一定程度的发生，并且在阶段II这种现象更加明显。氮亏

损的产生主要从以下三个方面发生：(1)好氧段连续性的曝气过程会引发氨吹脱

效应，不过一般来说，这种氨吹脱效应需要较高的pH值和较大的曝气量，往往

在pH在lO以上时才能有明显的效果，SBR中阶段I和阶段II的pH分别仅为7．8

一．-126Ⅲ一c∞西—暑一z
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和7．2，难以形成非常明显的氨吹脱效应，但是不能排除这种吹脱效应引发的少

量氮素亏损。(2)由于厌氧微环境的存在而导致厌氧氨氧化细菌依然保持一定的

活性，能够同时去除少量的氨氮和亚硝酸盐氮，在阶段I的好氧段中，最大亚硝

酸盐氧化活性为0，而硝酸盐氮却同样有少量积累，这种积累最可能的原因就是

厌氧氨氧化反应。(3)细菌在合成自身菌体过程中，氮是必须的元素，而老化的

菌体因来不及在反应器中降解，不能及时将其菌体中的氮素以氨氮形式释放到水

体中，而是主要随出水和排泥等方式排出反应器，这就使得茵体合成消耗氨氮与

菌体降解释放氨氮的过程不能在反应器中及时达到平衡，形成微量氮亏损现象。

表5．3 SBR各好氧段和厌氧段中各种氮素消耗量／产生量及其相互之间的比值

Table 5．3 Consumption(been described as positive numbers)and production(been described as

negative numbers)of nitrogen species and the molar ratio betweenN02--N(or N03-"N)with

NH4’．N in each reaction stage of SBR．

阶段 氮素消耗或产生值 1 8‘O 1甜A 2nd O 2“4 A 3一O 3一A 4也O 4恤A

5．3亚硝化、厌氧氨氧化和反硝化在SBBR中的耦合

5．3．1启动和稳定

由于SBBR接种污泥部分取自5．2章节中的SBR反应器，SBR反应器中的活

性污泥已经完成了亚硝化、厌氧氨氧化和反硝化的耦合，其中含有较高活性的亚

硝酸菌、厌氧氨氧化细菌、反硝化细菌即其他异养菌。为缩短启动时间，污泥接

种后直接采用含有20％体积比渗滤液(表2．3)和80％体积比模拟废水(表2．1

和表2．2)的混合液作为进水。启动和稳定过程中，溶解氧浓度控制在1．5。2．0mg／L，

pH值最初控制在7．8左右，根据出水水质状态进行了两次调整，分别是在第26d

调整为7．5，第58d调整为7．2。
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SBBR的启动和稳定时间只用了72d，远远短于SBR的启动过程，主要原因

是由于SBBR的启动时接种的污泥大部分为SBR活性污泥，其中已经含有大量的

亚硝酸菌、厌氧氨氧化细菌和反硝化细菌，并且三种菌群之间已经完成了耦合，

形成了良好的协同共生关系。SBBR的启动和稳定过程则主要是将这种具有亚硝

酸一厌氧氨氧化一反硝化耦合效应的污泥进行增殖，提高三种菌群在反应器中的

比例，使得反应器的整体脱氮性能提高到较高程度。

SBBR反应器脱氮性能及进水中渗滤液体积比的变化之间的相互关系如图

5．13所示，由于SBBR的启动的稳定过程相对简单，因此仅以反应器中的总氮去

除效率(即脱氮效率)为考量因子衡量反应器启动的程度和稳定性，并通过该因

子的变化情况实时调整反应器中的pH值。

当进水中渗滤液的体积比为20％～40％时，反应器的脱氮效率明显上升，由

23％上升至42％；当进水中渗滤液体积比增加至50％时，反应器的脱氮效率明显

下降，根据5．2章节中SBR的适应和调整阶段的经验，此时由于进水中渗滤液比

例过高，使得氨氮浓度浓度过高，从而导致反应器中长期处于较高的FA浓度下，

且该FA浓度对亚硝酸菌产生了明显抑制，亚硝酸菌受到抑制的直接后果就是反

应器对氨氮的转化能力降低，最终导致脱氮效率降低。·为降低高氨氮所产生的FA

抑制效应，按照SBR适应和调整中的pH调整策略，将反应器中的pH值由7．8

调节至7．5。pH调节对SBBR反应器的脱氮效率恢复具有非常明显的效果，pH调

节至7．8的当天，反应器的脱氮效率即恢复到42％。当进水中渗滤液体积比由50％

上升至80％时，反应器的脱氮效率继续上升，由42％最高升至82％(第48d)。当

进水中渗滤液体积比升至90％时，反应器的脱氮效率再次出现了下降的趋势，同

样根据SBR适应和调节过程中的pH调节策略，将pH值调节至7．2，反应器脱氮

效率立刻恢复到进水比例增加前的水平，并且当渗滤液体积比继续增加至100％

后，反应器的脱氮效率仍然保持在94％左右的水平。
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第72d，即SBBR反应器稳定后，对SBBR中生物膜的最大氨氧化活性、最

大亚硝酸盐氧化活性、最大厌氧氨氧化活性以及最大反硝化活性进行检测。结果

如表5．4所示。相比于SBR，SBRR的承受了更高的氮负荷，分别为O．961 kg N

／m3／day和O．982 kg N／m3／day，同时也获得了更高的氮去除能力，SBBR为0．933 kg

N／m3／day，而SBR则仅为0．901 kg N／m3／day，氮负荷与氮去除能力的差异的综

合最终表现为总氮的去除效率(即脱氮性能)的差异，在进水中渗滤液体积比为

100％的情况下，SBBR对总氮的最大去除能力达到95％，而SBR最高仅为90．64％。

SBBR的最大氨氧化活性、最大厌氧氨氧化活性以及最大反硝化活性以及污泥浓

度的提高能够合理的解释SBBR脱氮性能优于SBR现象，相对SBR，SBBR的氨

氧化活性由2．83 kg NH4+-N／kgvss／day提高至2．91kg NH4十—N／kgvss／day，最大厌

氧氨氧化活性由0．659 NH4+-N／kgvss／day提高至0．72kg NH4LN／kgvss／day)，最

大反硝化活性由O．11 kg N03一_N／kgvss／day提高至0．13kg N03一-N／kgvss／day。

尽管SBBR相对于SBR，脱氮性能提升幅度不大，但是其更高的污泥浓度说

明了附着性填料能够增加反应器持留的污泥量，并且因污泥在载体表面附着的纵

向梯度上能够形成必然的溶解氧梯度变化，使得缺氧好氧环境更趋于丰富，更加

有利于多种好氧、厌氧菌的共生共存。

表5．4 SBBR的脱氮性能

Table 5．4 Characteristics of nitrogen removal in the SBBR

参数 SBBR

l检测时间

2进水氨氮浓度(nag NH4+-N／L)

3出水氨氮浓度(mg NH4+_N／L)

4氨氮负荷(kg N／m3／day)

5氨氮消耗量(kg N／m3／day)

6硝酸盐氮产量(kg N03一—N／m3。。tor／day)

8氮去除量(kg N／m3／day)

7污泥干重(g／L)

8最大氨氧化活性(kg NH4+-N／kgvss／day)

9最大亚硝酸盐氧化活性(kg N02一_N／kgvss／day)

10最大厌氧氨氧化活性(kg NH4+-N／kgvss／day)

1 1最大反硝化活性(kg NOf-N／kgVSS／day)

5．3．2单周期内氮素变化特征

单周期内(即12h的反应周期内)NH4+-N、N03"-N和N02"-N的浓度变化特

征能够直观的反应氮素由氨氮氧化为亚硝酸盐，再由亚硝酸盐还原为氮气的过程，
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如图5．14所示，SBBR的12h反应周期内，氨氮浓度由初始的485．6mg／L(进水

后的混合浓度)逐渐降低至45．6mg／L(出水浓度)，并且厌氧段和好氧段的氨氮

消耗速率基本一致，这就使得氨氮的转化曲线接近于直线。亚硝酸盐浓度随着好

氧和厌氧的交替呈现出明显的上下波动，即在好氧阶段发生积累，而在厌氧阶段

则逐渐被消耗。硝酸盐氮在周期内呈现缓慢上升的趋势，并且在好氧段和厌氧段

均有一定程度的积累，而结合表5．4可知，SBBR中的亚硝酸氧化活性始终为0，

在好氧段产生的硝酸盐氮不可能是由硝酸菌直接氧化亚硝酸盐而得到，最大的可

能则是在低溶解氧浓度的好氧条件下，厌氧氨氧化反应仍然能够进行，并且积累

少量硝酸盐氮。

1st 1st 2nd 2nd 3一 3一 4th 4th

Aeration Anoxic Aeration Anoxic Aeration Anoxic Aeration Anoxic

、 ——卜NI14+-N

＼ ⋯昭⋯N‘)2’-N。＼ 一●一Nl)3’-N

＼ -～．
～～

L●一●一．
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图5．14 SBBR反应器中一个周期内氦素变化特征

Fig．5．14 Evolution of nitrogen species over a 12h SBBR cycle

5．3．3单周期内各阶段氮素变化量分析

在厌氧条件下，氨氮和亚硝酸盐氮的同时去除是厌氧氨氧化的重要特征【1551，

并且两者被消耗的比例呈现非常明显的特征，理论上N02"-N消耗量／NH4+-N消

耗量约为1．3137,t561。在图5．14的数据基础上可以大致计算得出单周期内各好氧段

和厌氧段各种形态的氮素的变化值，并计算好氧段的氮素亏损值以及厌氧段的

N02‘．N消耗量／NH4+-N消耗量，氮素亏损值和N02’．N消耗量／NH4+-N消耗量能

够分别反应好氧段和厌氧段的厌氧氨氧化的活性程度。为了提高计算精度，充分

考虑好氧段氨氮的逸散量。氨氮逸散是指在pH偏碱性的条件下，曝气过程使得

氨在水中离解平衡向右进行(氨的水溶液中的离解平衡如式5．2所示)，游离氨

的浓度增大并超饱和后以气体形式逸散。

Nil：+OH’§NH3+H20 (5．2)

FA的质量浓度可按照式2．15计算，由式5．2和2．15可以看出，pH值和温度

是影响游离氨的质量浓度的主要因素，而游离氨的质量浓度越高，则氨氮的逸散

性越强。因此在第75d将反应器密封，通入气体由空气改为经过酸液净化的纯氧，-
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排气仅仅通过一根与反应器上层空间相连的橡胶管，反应器排出气体依次通过缓

冲瓶和氨吸收瓶(其中均装有0．01m01．L‘1的稀硫酸溶液，并以适量甲基红为指示

剂)进行净化。

实验过程中，缓冲瓶颜色变化明显，但氨吸收瓶颜色基本为变化，即逸散的

氨基本上全部为缓冲瓶所吸收，因此对缓冲瓶中的稀硫酸溶液的pH值变化进行

实时监测，pH变化能够反应吸收的氨的量。吸收液pH值变化和氨氮吸收(逸散)

量如图5．15所示，缓冲瓶中的稀硫酸溶液的pH值变化与曝气紧密相关，在曝气

进行时，吸收液pH不断升高，而停止曝气时吸收液的pH几乎未发生变化。在反

应周期完成后，吸收液pH共计升高0．11。也就是说氨氮逸散基本上在好氧段发

生，4个好氧段的逸散量分别为：5．7、5．4、3．4和4．6。
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图5．15吸收液pH值变化和氨氮吸收(逸散)量

Fig．5．15 Evolution of the pH value in the absorption liquid and the amount of the blow—off

ammonia

当氨氮逸散量(图5．15)确定后，便能根据单周期氮素变化(图5．14)计算

各好氧段和厌氧段的氮素亏损值和各种氮素消耗的比值，结果如表5．5所示。相

比SBR实验时的分析，由于氮素亏损排除了氨的逸散，所以SBBR的氮素亏损主

要由两个因素引发：

(1)SBBR生物膜因其特殊的物理结构，使得大量厌氧环境在好氧段中存在，

厌氧氨氧化细菌和反硝化细菌等厌氧茵则在厌氧微环境中依然保持一定的活性，

这些厌氧菌促使氮素在好氧条件下转化为N2并造成氮素亏损。

(2)细菌在合成自身菌体过程中，氮是必须的元素，而老化的菌体因来不及

在反应器中降解，不能及时将其菌体中的氮素以氨氮形式释放到水体中，而是主

要随出水和排泥等方式排出反应器，这就使得菌体合成消耗氨氮与菌体降解释放

氨氮的过程不能在反应器中及时达到平衡，形成微量氮亏损现象。
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表5．5 SBBR内各好氧段和厌氧段中各种氮素消耗量／产生量及其相互之间的比值①(m∥L)

Table 5．5 Consumption(been described as positive numbers)and production(been described as

negative numbers)of nitrogen species and the molar ratio between N02‘-N(or N03‘一N)with

NH4+-N in each reaction stage ofSBBR．

①各阶段的变化值为阶段结束点与阶段开始点之间的数值之差；②氮素亏损

不考虑氮素中间形态及细胞合成

如表5．5所示，N02--N和NH4+-N在4个厌氧段均以一定的比例同步去除，

且该比例都稍微高于理论值1．3【641，也就是说实际消耗的N02"-N大于理论值，同

时发现该反应器中的由厌氧氨氧化所产生的N03"-N(理论上，每消耗1tool NH4+-N

约产生0．22mol N03--N)都未能的以积累，N03"-N的消失和N02"-N的过量消耗

都说明一个问题，反应器中存在直接将NOf-N或N02--N转化为氮气的生化反应

存在，而目前的研究中，能够产生这种生化反应的只有反硝化细菌【641。

5．4 SBR与SBBR的共性分析

在5．3节中对SBBR与SBR之间的差异已经进行了分析，主要表现在脱氮性

能、污泥浓度等方面，而本节则主要针对两者之间的共性进行分析，在实验中，

SBBR和SBR的共性主要表现在细菌群落特征和脱氮的机理。

5．4．1细菌群落特征分析

从反应器结构上来看，SBBR相对于SBR仅仅是增加了能够提高污泥稳定性

的填料，而SBBR的接种污泥取自SBR，且其他运行参数基本一致，因此SBBR

的生物膜与SBR的活性污泥的细菌群落应当是具有极高相似性的，至少在菌落组

成上应当是完全一致的，基于该假设，按照2．16的方法分别从SBBR和SBR中

取样进行DGGE分析，结果如图5．16所示。

DGGE图谱显示，SBR和SBBR的条带分部基本一致，数量均为16条。众

所周知，DGGE图谱中不同的条带代表不同种类细菌的DNA片段，条带数量的

多少是反映了该样品代表的微生态环境中细菌多样性程度的指标性参数。DGGE

图谱条带数量的一致性能够说明两种污泥样品在菌落特征的一致性。条带的深浅
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及宽度能够定性的说明不同茵群在污泥中的占比情况，一般颜色越深、宽度越宽、

可视性越好的条带所代表的菌群的占比越高，其优势性也越明显。当然仪器的误

差也有可能引起条带外观的差异性，但是由于SBR和SBBR的样品为同步预处理，

在同一电泳槽内进行检测，仪器产生的误差较小。也就是说，SBBR反应器强化

了7号、8号和14号等条带所代表的微生物群落的优势性。
SBR SBBR

图5．16 SBBR和SBR污泥DGGE图谱

Fig．5．16 DGGE image of the sludge in SBBR and SBR，respectively

5．4．2脱氮机理分析

SBR反应器和SBBR反应器的之间由于后者填充了填料，改变了污泥结构，

使得污泥在两者中分别以活性污泥和生物膜的形式存在，污泥结构的改变能够在

一定程度上提高反应器的性能，但是对于其脱氮的基本原理并未造成影响。两者

的曝气形式都是采用间歇式限值曝气方式，其脱氮机理的分析也明显的分成两个

部分：

一是曝气段，此时SBR和SBBR反应器中的主要反应是氨氧化作用，即将

NH4+-N氧化为N02--N的过程，发生作用的主体是亚硝酸菌：曝气段的脱氮作用

集中于氮素亏损部分，氮素亏损有三个因素，分别是氨吹脱、厌氧微环境中的厌

氧氨氧化和反硝化作用、细胞的生化合成，而厌氧微环境中的厌氧氨氧化和反硝

化作用又被前述的研究认为曝气段脱氮的主要原因。

二是厌氧段，此时SBR和SBBR反应器中厌氧氨氧化和反硝化作用的活性都

达到最大化，在曝气段积累的硝酸盐和亚硝酸盐都将被这两种反应消耗。厌氧氨

氧化反应同时消耗NH4+-N和N02"-N，并且产生少量N03--N，而反硝化作用则优

先消耗厌氧氨氧化反应所产生的N03"-N[1581，而当N03--N不足时变继续以N02"-N
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为作电子受体进行反应，

综上所述，在气相反应的参与下，曝气段时反应器中具有相对厌氧段更复杂

的微生态环境。这种微生态环境形成的主要原因有三点：一是实验采用的曝气方

式的自身缺陷导致了反应器内部溶解氧分布不均，SBR和SBBR反应器所采用的

底部微孔曝气方式往往形成以曝气头为中心点的氧传递模型，即越接近曝气头的

溶解氧浓度越高，经实际测量反应器顶部的DO平均浓度约为1．5～2．0rag．L～，而

曝气头上方5cm的DO浓度却达到了3．0---4．5rag．L～。二是活性污泥或者生物膜

在反应器中的分布具有随机性，这就使得气体在液相和固相之间的流动性同样具

有随机性，在水力剪切不平衡的条件下，这种随机性尤其突出，甚至形成气相盲

区【l”1，气相盲区的存在为厌氧微环境的形成创造了条件。三是SBR的活性污泥

絮体结构及SBBR的生物膜结构在进行内外氧传递时都会形成一定的溶解氧梯

度，及DO浓度由外到内逐渐降低，这就使得活性污泥絮体和生物膜从外到内依

次形成好氧、缺氧和厌氧三种微生态环境【l”】。丰富的微生态环境为厌氧茵在好

氧段提供了一定的活性空间，也使得好氧段能够同时发生氨氧化、厌氧氨氧化以

及反硝化作用，但是由于这种微生态环境空间有限，能够保持活性的厌氧氨氧化

菌、反硝化菌比例较低，所以好氧段的脱氮能力也非常有限。而厌氧段没有气相

参与，生存环境单一，在没有氧气提供电子时氨氧化作用无法进行，亚硝酸菌受

到抑制，厌氧氨氧化以及反硝化作用等成为反应主体。

也就是说，在SBR和SBBR中，形成了在好氧段以亚硝酸菌优势茵、厌氧氨

氧化菌及反硝化菌为辅的机制，在厌氧段以厌氧氨氧化菌及反硝化菌为优势菌的

耦合工艺。两者的脱氮耦合工艺途径可以用图5．17表示，两者的生物脱氮耦合模

式是完全一致的，仅仅是生物耦合的载体一个是活性污泥絮体一个是附着于载体

的生物膜。

①亚硝酸菌②反硝化细西⑧厌氧氨氧化细菌

图5．17 SBR和SBBR中氯素生物转化示意图

Fig．5．17 Nitrogen biotransformation in the SBR and SBBR

①ammonium oxidizing bacteria②heterotrophic denitrifying bacteria(要)anaerobic ammonium

oxidizing bacteria
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结论与展望

结论

本研究从亚硝酸菌和厌氧氨氧化茵的高效富集开始着手，首先摸清亚硝酸菌

和厌氧氨氧化菌的富集特征和调控策略，然后对亚硝化和厌氧氨氧化进行耦合，

耦合分别采取两级工艺(SBR．ASBR两级)和一级工艺(单级SBR工艺)进行尝

试，并在此基础上和研发出新型的序批式内循环反应器；最后分别在SBR和SBBR

反应器中分别启动亚硝化／厌氧氨氧化／反硝化耦合反应器，并对两者进行对比。

主要研究结论包括g

一、亚硝酸菌的高效富集与适应性调控

1．亚硝酸菌的富集阶段共经历了53d，在该过程中，由于接种污泥的生存环

境由有复杂的有机环境变为相对单纯的无机环境，大部分菌种无法适应新的环境

而被淘汰，在污泥特征上表现为：污泥颜色由深褐色逐渐变为浅棕色，SVI指数

先增大后减小(由102 mL／g增加至146 mL／g，最后减少至107 mL／g)，MLSS浓度

明显降低(由2730 mg／L降低至1490mg／L)，富集完成后，污泥中的细菌群落数量

明显减少(DGGE条带由16条减少为6条)。

2．亚硝酸菌的适应性调控阶段共经历了13 ld，反应器在该过程中逐渐适应

进水中的渗滤液的体积占比逐渐由20％提高至100％，调节过程又分为进水模式

调节、pH调节、DO调节三个步骤：

(1)改为连续分散进水的SBR反应器兼具完全混合式和推流式反应式的特

点，适当的调控进水时间则能良好的改善反应器中高基质浓度和高有毒物质浓度

对污泥活性的抑制或毒害，提高SBR反应器的负荷能力。但是其提升作用在污染

物浓度提升到一定程度后效果并不明显，实验中，当渗滤液的体积比例维持在40％

以下时，进水模式的调节作用非常明显，即氨氮转化率和COD去除效率上升明

显，但是当渗滤液的体积比达到50％以后，进水模式调节的作用无法抵消进水浓

度增加过快所带来抑制或毒害，导致氨氮转化率和COD去除效率快速下降。

(2)当活性污泥中的菌落组成基本稳定后及亚硝酸茵为优势菌时，调节反应

pH值能够明显改善亚硝化反应器的性能，而调节pH值的本质作用是保证反应器

中的游离氨浓度低于其对亚硝酸菌的抑制下限(最佳为8．23mg／L以下)。实验中，

根据进水中氨氮浓度的变化，分别在迸水为50％和70％对pH进行调整，第一次

是由7．8调节至7．5，第二次是由7．5调节至7．2。

(3)在亚硝酸菌富集完成后，特别是进水中含有大量有机物的条件下，异养
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茵共存所产生的竞争、屏蔽等效应对亚硝酸菌和硝酸菌的生长繁殖产生了较大影

响，主要表现在两个方面：一是在低溶解氧条件下，亚硝酸菌与异养菌之间存在

明显的氧竞争，导致氨氮转化率明显下降特别是在即当DOSI．0 mg／L时，由于氨

氮转化率的连续下降，甚至引发了反应器中氨氮迅速积累、FA浓度快速提高、亚

硝酸菌和异养菌均受到抑制，最终导致出水氨氮和出水COD浓度双双变高。二

是在中等溶解氧条件下，即当1．5 mg／L<DO<2．5 mg／L时，尽管反应器中的FA浓

度仍然处于对硝酸菌的最佳抑制区间(3．5 me,／L<FA<8．23 mg／L)，但是反应器中

出水硝酸盐浓度明显增加，即异养菌共存弱化了FA对硝酸菌的抑制作用，或者

说大量异养菌的存在使得FA对硝酸菌的抑制作用受到某种程度的屏蔽。

二、厌氧氨氧化细菌的富集及适应性调控

1．厌氧氨氧化细菌的富集分为污泥适应、活性提高和稳定运行三个阶段。污

泥适应阶段利用污泥生存环境的改变选择性持留适应性较强的厌氧氨氧化菌，适

应完成时反应器中具有微弱的厌氧氨氧化活性，约为0．024 kg NH4+-N／kg,,ss／day。

活性提高阶段依次通过基质浓度、中间产物联氨和羟胺、气相NOx、Ca2+颗粒化

和微量有机物对污泥进行调控，最终厌氧氨氧化污泥在Ca2+的影响下形成颗粒污

泥，厌氧氨氧化活性达到1．02 kg NH4+-N／kgvss／day。

2．基质调节时亚硝酸盐对厌氧氨氧化茵形成的抑制作用远大于氨氮，亚硝酸

盐浓度只要高于100 mg／L时，厌氧氨氧化活性基本上被完全抑制。为解除这种抑

制，实验采取向反应器中联合添加联氨(1 mg／L)和羟胺(1 mg／L)的方式并取

得了良好的效果，但是这些中间产物的添加并未使反应器的活性和处理效率得到

提高，此时的厌氧氨氧化活性为0．83kg NI-L,+_N／kgvss／day，与基质调控完成后的

0．8lkg NI-h+-N／kgvss／day基本上一致。

3．分别尝试采用厌氧氨氧化的两种气态中间产物No和N02对反应进行刺

激，发现添加NO对厌氧氨氧化的亚硝酸盐转化速率影响较明显，但对氨转化速

率基本上没有影响。而添加N02对厌氧氨氧化的亚硝酸盐转化速率和氨转化速率

的影响均较明显。分别采用150ppm的NO和50ppm N02作为气相刺激因子，得

到的厌氧氨氧化分别为0．85kg NI-14+-N／kgvss／day和0．97kg NI-14+_N／kgvss／day，

即N02对提升厌氧氨氧化活性具有更好的效果。

4．持续添加了25 mg／L Ca2+使污泥絮体逐渐向颗粒化污泥转变，颗粒化污泥

的紧致结构更加有利于反应器抵抗冲击负荷，使得反应器能够在进水浓度为400

mglL时运转正常并使得厌氧氨氧化活性轻微提升至1．02kg NH4+州／kgvss／day。
5．当有机质的添加浓度较低时(<50 mg／L)对厌氧氨氧化的氨和亚硝酸盐转

化速率的影响不明显，当有机质的添加量为100mg／L时亚硝酸转换速率迅速降至

151．33 mg／(g．h)。继续增大有机质的添加量至1000mg／L时，氨转化速率和亚

硝酸盐转换速率只有14．12和102．35 nag／(g．h)。批式实验表明，添加有机质对



基于亚硝化、厌氧氨氧化与反硝化的脱氮耦合工艺及其控制策略研究

厌氧氨氧化的活性并没有刺激作用，相反，当进水有机质浓度>100 mg／L时，反

应器的厌氧氨氧化活性会受到极大抑制。

三．亚硝化／厌氧氨氧化耦合工艺研究

1．通过调控系统pH值、DO浓度、短程硝化区和厌氧氨氧化区的体积比、

负荷率，外加N02等手段，SBR．ASBR两级工艺，单级SBR工艺，序批式内循

环工艺均能实现亚硝化／厌氧氨氧化的耦合，并且能够达到较好的TN去除效果，

TN去除率在80％以上：三种工艺在运行过程中的需氧量和运行费用均较低；

SBR．ASBR两级工艺投资费用较高，单级SBR工艺和序批式内循环工艺的投资费

用均较低；并且，单级SBR工艺和序批式内循环工艺在运行过程中不需进行pH

和碱度调节，而SBR．ASBR两级工艺则需外加碱度1250mg／L(以CaC03计)来

调节系统的pH值。

2．三种工艺中，序批式内循环工艺能够承受最高的NH4+负荷，负荷率达O．8

kgN／m3·d，其次是SBR．ASBR两级工艺，负荷率为0．5 kgN／m3·d，单级SBR工艺

的抗负荷能力则较差，负荷率只有0．4 kgN／m3-d。对氮的去除能力序批式内循环

工艺仍是最高的，TN去除率高达84％左右，SBR—ASBR两级工艺和单级SBR T

艺对氮的去除能力相当，TN去除率约为80％。

四．亚硝化／厌氧氨氧化，反硝化耦合工艺研究

1．亚硝化／厌氧氨氧化／反硝化耦合工艺在SBR的实现可以通过两个步骤，首

先采用模拟废水实现亚硝化和厌氧氨氧化的耦合，然后通过进水中的原生垃圾渗

滤液中携带的反硝化菌实现亚硝化／厌氧氨氧化／反硝化的耦合。

2．在利用模拟废水接种亚硝酸菌和厌氧氨氧化茵的过程中，由于氨氮浓度控

制在280mg／L以下使得FA浓度基本维持在3．5～8．23mg／L之间，在该范围内，硝

酸菌受到抑制，亚硝酸菌活性不受影响，在经过FA较长时间的抑制作用下，硝

酸茵基本被洗脱出反应器，而亚硝酸菌则能继续生长繁殖。此时反应器中的最大

氨氧化活性达到0．79kg NH4+-N／kgvss／day，最大厌氧氨氧化活性达到了O．18 kg

NH4+_】N／kgvss／day。

3．在进水中的渗滤液比例由20％逐渐提高至100％的过程中，为消除FA对

亚硝酸菌的抑制，对pH按照如下梯度进行调整：第1～34d的pH为7．8，第35～103d

的pH为7．5，第104～124d的pH为7．2。调整结束后，反应器中的最大氨氧化活

性达到2．839 NH4+-N／kgvss／day，最大厌氧氨氧化活性达到了0．65 kg NH4+-N

／kgvss／day。

4．SBBR直接接种SBR中的污泥，考察不同污泥活性结构对脱氮性能的影响，

结果显示，添加填料后的SBBR承受了更高的氮负荷，达到了0．982 kg N／m3／day

(SBR为0．961 kg N／m3／day)，同时也获得了更高的氮去除能力，SBBR为0．933

kg N／m3／day，而SBR则仅为0．901 kg N／m3／day，在进水中渗滤液体积比为100％
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的情况下，SBBR对总氮的最大去除能力达到95％，而SBR最高仅为90．64％。

但是从两者群落特征和脱氮机理分析，两者具有高度一致性。

展望

论文从亚硝酸菌和厌氧氨氧化菌的富集入手，逐渐深入研究亚硝化、厌氧氨

氧化以及反硝化的耦合，并且深入探讨各个调控环节的控制策略，为该新型生物

脱氮工艺的工程化提供理论借鉴。下阶段，需要着重开张以下工作：

(1)进一步提高亚硝化和厌氧氨氧化的反应活性，特别是厌氧氨氧化在与异

养菌共存后的反应活性的保持策略；

(2)针对亚硝化、厌氧氨氧化与反硝化的耦合工艺的分子生物学尚未开展，

下一步将采用分子生物学荧光免疫原位杂交技术(FISH，Fluoreseem in

situhybridization)和DNA序列分析对耦合固相中的群落动态就行观测，并于调控

策略的相关性进行分析；

(3)由于时间原因，目前序批式内循环反应器目前只在亚硝化与厌氧氨氧化

的耦合中进行了简单实验，下一步将以其为反应载体进行亚硝化、厌氧氨氧化与

反硝化的耦合。
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