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前言

		
随着我国经济与科技的快速发展，水资源短缺、水环境污染问题日益突出。据《全国水资源综合规划》，目前全国多年平均总缺水量为536亿立方米。我国经济快速增长的同时，污水处理工艺却落后和滞后，导致我国污水排放总量居世界首位，这更加剧了水资源不足的问题。目前，我国氨氮污染排放量已远远超出受纳水体的环境容量，这一问题成为地表水体氨氮超标的主要原因。“十二五”期间国家将氨氮作为新的约束性指标，并纳入污染物总量控制指标体系。要解决氨氮废水的污染问题，除了从根源上控制排放以外就是开发更经济有效的治理方法和途径，在此背景下，国内外环保工作者经过几十年的不懈努力，使常见的污水脱氮技术得到了有效的开发，取得了一系列具有使用价值的研究成果。本书是编著者参阅了一些文献资料编著而成的，其目的是通过对含氮废水(包括生活和工业含氮废水)新型处理技术的汇总，对其中行之有效的方法起到传播和推广的作用。

本书第1章介绍了我国水环境氨氮污染现状、水体中氨氮污染物的危害；第2章介绍了常见的物理、化学和生物脱氮方法；第3章介绍了电凝聚强化生物脱氮技术的原理、工艺和实际应用；第4章介绍了高效脱氮微生物强化生物脱氮技术的机理和污水处理厂的实际应用；第5章介绍了基于抑制剂(甲酸和联氨)控制的短程硝化反硝化技术；第6章介绍了短程反硝化除磷脱氮工艺的启动、影响因素和机理。

本书在编写过程中参考了一些专著和相关的资料，在此对这些著作的作者表示感谢。
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第1章　绪论

							1.1　我国水环境氨氮污染现状

					
			在我国，水资源问题不仅仅是非常重要的环境问题，也往往产生深刻的经济和社会影响。我国水资源问题主要表现在三个方面，即人均占有量低、分布不均以及污染严重。首先，据统计，我国水资源总量约为2.95万亿立方米，居世界第6位，但是我国人口众多，人均水资源占有量不到2200m3，约为世界平均水平的1/4，仅居世界第110位，被列为13个贫水国家之一［1］。除去难以利用的洪水径流以及分散在偏远地区的地下水资源，我国可利用的淡水资源量则更少，仅为11000亿立方米左右，人均可利用水资源量约为900m3。其次，在我国，水资源分布呈现出南方水多而北方水少、沿海水多而西北部水少的特点。我国水资源补给的主要来源是降水，但是我国的降水具有十分明显的季度和年度上的差别，夏季降水明显多于其他季节，不同年份的降水量也有非常大的差异。最后是水资源质量问题，我国水土流失面积巨大，水土流失的结果是河流含沙量大，水质较差。另外，随着工业化以及城市化进程的发展，我国各类污水排放量逐年攀升，水源的污染问题也严重地影响着我国的水资源质量。

			随着水资源短缺问题与社会发展之间的矛盾加剧，水污染的治理日益受到人们的关注。近年来，地表水污染控制取得了很大的进步，“十一五”期间环境保护工作取得积极进展。在国民经济快速发展的同时，化学需氧量（COD）的排放得到有效控制，地表水环境的质量总体有所改善。“十五”后期，氨氮对水质的影响与高锰酸盐指数基本持平，“十一五”前期氨氮已经成为影响地表水质的首要指标，也是各类型氮中危害影响最大的一种形态。

			“十五”期间，我国氨氮排放总量呈现逐年上升的趋势。“十一五”时期，氨氮排放总量开始有所下降，但仍未能达到“十五”初期的水平。2007年我国氨氮排放总量约相当于环境容量的4倍。在我国，氨氮的排放量远远超出受纳水体的环境容量，且污染负荷压力大，导致地表水体氨氮严重超标，目前氨氮已经超过COD成为影响地表水环境质量的首要指标［2］。“十二五”将氨氮纳入污染减排控制性指标中，对污水处理厂进行升级改造，并且抓住化工、造纸、食品加工、纺织、黑色冶金及石化等重点行业，辅以农业源污染的防治，较大程度地改善了目前我国水质氨氮超标的现象，并且减轻了湖库内氨氮和总氮的负荷。然而，在未来的一段时间内，我国经济仍将处于城市化和工业化快速发展的阶段，污染物的排放量增长压力十分巨大，环境容量相对不足与氨氮排放量大的矛盾仍然难以得到根本性缓解。

			据中国环境统计年报，2014年全国废水排放量为716.2亿吨，比上年增加2.99%，其中工业废水排放量为205.3亿吨，城镇生活污水排放量为510.3亿吨，集中式污染治理设施（不含城镇污水处理厂）废水排放量为0.6亿吨。2001～2014年全国废水及其主要污染物排放情况见表1-1［3-5］。

			表1-1　2001～2014年全国废水及其主要污染物排放情况

[image: ]
		注：1.自2011年起环境统计中增加农业源的污染排放，包括种植业、水产养殖业和畜禽养殖业排放的污染物。

			2.集中式污染治理设施排放量指生活垃圾处理厂和危险废物（医疗废物）集中处理厂垃圾渗滤液废水及其污染物的排放量。



			氨氮在七大水系中出现的频率都非常高，是一类主要的超标污染物，氨氮污染导致的是全国的污染问题。依据近年重点流域水污染防治专项规划考核的结果，重点流域的氨氮污染均比较严重，海河、辽河、三峡库区以及上游、黄河中上游等流域大部分断面的氨氮超标，太湖、巢湖、滇池等流域氨氮的达标率也比较低。我国含氮废水的来源广泛而且排量较大，主要包括三部分，分别是工业源、农业源和城镇生活源。

			工业源中的氨氮污染物主要来自化工、金属冶炼、石化、农副食品、纺织等行业。不少工业废水中的进水COD偏高，而且难降解COD比例过高，易降解有机碳源仅占COD的10%左右，可利用的碳源不能满足生物脱氮需求，这些都造成工业废水处理厂的出水氨氮和总氮达标比较困难。

			大部分的农业污染是面源性的，主要包括肥料、农药和动物粪便等。化肥的大量使用对于我国农业产量的提高起到了非常重要的作用，但是也对生态环境和食品安全造成了严重的威胁。据统计，我国化肥使用量从1980年的1269.4万吨已经上升到2010年的5561.7万吨；国家统计局数据显示，我国每公顷耕地化肥使用量从1980年的128kg增长到2010年的457kg，接近世界平均化肥使用强度的4倍。在化肥使用量大量增加的同时，我国的化肥利用率较低而且呈现下降趋势。例如，徐新朋［6］的研究认为我国氮肥的利用率为40%，而李凯［7］的研究表明，我国氮肥的利用率为35%。过剩的氮肥将会通过径流、土壤残留、挥发等途径对水体、土壤以及大气造成污染［8-10］。

			生活污水中的污染物质主要来源于居民生活中使用的各类洗涤剂污水以及垃圾、粪便等，多为无毒的无机盐类污染，生活污水中所含氮、磷、硫多，致病细菌也多。人类生活过程中产生的污水是水体的主要污染源之一，主要是粪便和洗涤污水。城市每人每日排出的生活污水量约为150～400L，与居民的生活水平密切相关。随着人们生活水平的提高，生活污水排放量不断增加，城镇生活源氨氮污染物排放量逐年上升。

		
							1.2　水体中氨氮污染物的危害

						
			水体中的氨氮以氨（NH3）或铵离子（N[image: ]）形式存在，是各类型氮中危害影响最大的一种形态，是水体受到污染的标志，其对水生态环境的危害表现在多个方面。如果含氨氮的废水不经处理直接排入自然水体，不仅会造成水体富营养化、黑臭，而且将会增加处理的难度和成本，甚至对人群和生物产生毒害作用。与COD一样，氨氮也是水体中的主要耗氧污染物，完全氧化1mg氨氮约需4.6mg溶解氧，这对水质改善和保护十分不利。氨氮的氧化分解要消耗水中的溶解氧，会使水体发黑发臭。

			氨氮中非离子态的氨是造成水生生物毒害的主要因素，其毒性是铵盐的几十倍，对水生生物有比较大的毒害作用。在氧气充足的情况下，氨氮可被微生物氧化为亚硝酸盐氮，进而分解为硝酸盐氮，硝酸盐进入人体后，在肠胃中被还原成亚硝态氮，会引起高铁血红蛋白症（“蓝婴疾病”），其含量达到一定时甚至会有“三致”作用，严重地危害生态系统和人类的健康［11-13］。

			氨氮作为水体中的营养类物质，可以为藻类的生长提供营养源，但是会增加水体富营养化发生的概率。在自然水体中，藻类受到水体中氮和磷的限制不会过度生长，即使有少量的氮、磷排入，也会在水体的自净作用下被除去，但是当排入的污染物导致水中氮含量超过0.2mg/L、磷含量超过0.02mg/L时就会造成藻类过度生长，大量繁殖的藻类迅速覆盖水面，导致水中生物难以进行光合作用，水体溶解氧含量降低，大量水生生物因缺氧而死亡，进而影响水体色度、透明度、浑浊度等，而且水体富营养化还会导致水中硝酸盐和亚硝酸盐的含量明显上升，经过食物链的传递作用，最终影响人类及其他生物的健康。

		
							1.3　含氮污染物在水体中的迁移转化

						
			污染物进入水体之后，随着水体的迁移运动、污染物的分散、污染物质的衰减转化，使污染物在水中得到稀释和扩散，最终降低污染物在水体中的浓度。这种浓度降低的过程包括物理、化学和生物过程，其中物理过程主要表现在对流、扩散和弥散等，化学过程主要表现在物质由于化学反应在水体中的变化规律；生物过程则是污染物在微生物的作用下发生的变化过程。水污染系统中氮主要以四种形态存在，即有机氮、硝态氮、氨态氮和亚硝态氮。含氮污染物的迁移转化过程中，在微生物的催化作用下发生氨化作用、硝化作用、反硝化作用和硝酸盐还原作用，使各种状态的氮互相转换，与此同时还进行着植物的吸收、土壤的吸附和氨气、氮气及二氧化氮气体的溢出。

			① 吸附　吸附是环境中的含氮污染物质迁移的重要过程，反映了化学物质与土壤沉积物之间的相互作用以及发生的规律。吸附效果主要由含氮污染物种类和土壤特性决定，不同的污染物其吸附能力是不一样的，与pH值、污染物结构及其物理、化学性质有关。污染物的吸附能力受到其自身物理性质、化学性质以及土壤类型等条件的共同影响。例如在多级蚯蚓生态滤池中，由于人工土颗粒和蚓粪颗粒表面均带有负电荷，带正电的N[image: ]-N很容易被填料颗粒吸附截留，而硝态氮和亚硝态氮由于带负电，则不能被带负电的填料颗粒吸附［14］。R.A.Mohedano等［15］认为碱性条件下正磷酸盐和氨氮可以生成沉淀物，例如CaNH4PO4和MgNH4PO4，该过程同样加快了氮在土壤表面的沉降和吸附。腐殖质也可能改变吸附物的表面吸附位和特性，它能够压缩有机物从而促进其吸附到矿物表面。

			② 植物吸收　植物降解中，由于具有庞大的叶冠和根系，在水体或土壤中会与环境之间进行复杂的物质交换和能量交换，对维持生态环境的平衡有重要作用。植物修复受污染的水环境主要有3种机制：a.植物直接吸收有机污染物后转移或分解；b.植物释放分泌物和特定酶降解土壤环境中的有机污染物；c.植物促进根际微生物对土壤环境中有机污染物的吸收或转化利用。目前，有关学者研究在富营养化水域表面以浮床技术种植粮油、蔬菜、花卉等各种适宜的陆生植物，能够在农产品生产和水域景观美化的同时，通过其吸收利用和吸附作用，富集并且去除水体中过多的氮、磷元素，以达到变害为宝、化害为利、净化水质且使水体产生良性循环的目的［16-20］。

			③ 生物降解　生物转化在含氮污染物的降解中起着极为重要的作用。传统的微生物降解理论中，脱氮通过硝化和反硝化两个过程来完成——有机氮分解为氨氮后，氨氮由自养硝化细菌在好氧的条件下转化为硝态氮，然后在缺氧的条件下通过异养的反硝化菌将硝态氮还原为氮气进行去除。随着研究的深入，涌现出多种新型的脱氮理论：厌氧氨氧化——厌氧条件下，微生物可以直接以N[image: ]为电子供体，以N[image: ]、N[image: ]作为电子受体，将N[image: ]、N[image: ]和N[image: ]转变成N2；同步硝化反硝化——异养硝化菌可利用氨单加氧酶（AMO）将氨氮氧化为羟胺，羟胺可以在一类异养硝化菌的作用下转化为亚硝酸盐或氧化二氮，在好氧的条件下，异养硝化的羟胺氧化还原酶（HAO）可将羟胺转化为亚硝酸盐氮及少量氧化二氮，在厌氧或微好氧情况下将羟胺转化为氧化二氮。其中，在微生物降解过程产生的硝酸盐和铵盐等可以被植物吸收利用。生物降解过程的主要影响因素有水温、溶解氧浓度、有机与无机营养物质、悬浮物与沉积物、污染物的浓度以及生物的量等。氮元素的生物转化过程见图1-1。

			[image: ]图1-1　氮元素的生物转化过程
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第2章　脱氮技术介绍

			含氮废水处理技术主要包括物理化学法和生物法。物理化学法主要包括折点氯化法、离子交换法、吹脱法和化学沉淀法等；生物法主要包括传统生物脱氮法和新型生物脱氮法两大类。

		
							2.1　物理化学脱氮

					
			2.1.1　折点氯化法

			折点氯化法是在废水中通入一定量的氯气或者加入次氯酸钠达到某一点，在这个点时水中游离氯含量较低，而且氨浓度降为零，继续投加氯时水中游离氯含量增加。将该点称为折点，将这种状态下的氯化法称为折点氯化。折点氯化的原理为：

		N[image: ]+[image: ]HClO[image: ] [image: ]N2↑+[image: ]H2O+[image: ]H++[image: ]Cl－

			马金保等［1］用折点氯化法处理四氧化三锰工业废水，实验结果显示：当pH=7、次氯酸钠加入量为1∶800（体积比）、反应时间为10min时，N[image: ]-N的去除率最高，能够达到98%以上。黄海明等［2］在用折点氯化法处理稀土冶炼废水时发现：当pH为7、Cl/N[image: ]为7∶1、反应时间为10～15min时，废水中N[image: ]-N去除率达98%。水春雨等［3］研究了折点加氯去除低温生活污水中的N[image: ]-N，在最佳工况条件下出水N[image: ]-N能达到1mg/L以下。折点氯化法具有有机物含量越少N[image: ]-N处理效果越好，不产生污泥，处理效率高并有消毒作用等优点［2］。但是，对液氯或者次氯酸钠的使用和储存要求高，产生的水需加碱中和，导致处理成本高［4］。另外，其副产物氯胺和氯代有机物会造成二次污染［5］。

			2.1.2　离子交换法

			离子交换的实质是不溶性离子化合物（离子交换剂）上的可交换离子与溶液中的其他同性离子之间的交换反应。选择性离子交换法脱氮工艺是在离子交换柱内借助于离子交换剂上的离子和废水中的铵离子（N[image: ]）进行交换反应，从而达到废水脱氮的目的。

			张曦等［6］研究了生物沸石床对各种不同形态氮及COD等污染物的去除效果，结果表明：生物沸石床对N[image: ]-N的去除效果明显并且保持稳定，去除率在95%以上，对N[image: ]-N的去除受水力停留时间（HRT）的影响较大。付甫刚［7］采用改性离子交换材料进行污水脱氮的研究，研究结果表明：高性能铵离子交换材料能将水中的N[image: ]-N降至5mg/L以下，并且再生液体积为改性颗粒体积的3～4倍，再生率在85%以上。王利民等［8］用沸石去除污水厂二级出水中的N[image: ]-N，N[image: ]-N的质量浓度由45.93mg/L降为2.44mg/L，达到了一级A的国家排放标准（GB 18918—2002）。虽然离子交换法对N[image: ]的去除率较高，但是离子交换剂用量比较大，并且交换剂需要频繁再生，交换剂的再生液需要再次脱氮，会产生二次污染的问题［9］。因此，离子交换法的再生过程还需要进一步优化。

			2.1.3　吹脱法

			吹脱法是利用废水中所含的N[image: ]-N等挥发性物质的实际浓度与平衡浓度之间存在的差异，在碱性条件下利用空气吹脱，使废水中的N[image: ]-N等挥发性物质不断地由液相转移到气相中，从而达到从废水中去除N[image: ]-N的目的。

			平凡［10］在超声吹脱去除水中高浓度N[image: ]-N的方法研究中指出：超声吹脱法脱出N[image: ]-N的主要路径是高温热解反应生成N2和H2，以及空气吹脱出NH3，并且在达到相同的去除率时，比单独超声法和单独吹脱法所用的时间少1/2，不仅保证了去除效果，同时也提高了经济性。吹脱法工艺简单、投资省，但是吹脱法不能处理N[image: ]-N，而且由于空气吹脱需要在碱性条件下进行，所以需要消耗一定的碱，并会产生排水的pH二次污染问题。

			2.1.4　化学沉淀法

			化学沉淀法是通过投加Mg2+和P[image: ]，使之与废水中的N[image: ]-N生成难溶的复盐MgNH4PO4·6H2O沉淀物，从而达到净化废水中N[image: ]-N的目的。因此，化学沉淀法可以处理各种浓度的N[image: ]-N废水，尤其适用于处理高浓度N[image: ]-N废水。化学沉淀法处理N[image: ]-N废水不仅工艺简单，而且处理效率通常可达到90%以上。

			王会芳［11］研究了化学沉淀法脱氮的工艺条件，在最佳工艺条件［pH=10，n（Mg）∶n（N）∶n（P）=1.4∶1∶1.1］下，N[image: ]-N的去除率达到95%以上。同时，王会芳的研究得出：当甲胺模拟废水中N[image: ]-N的去除率达到90%时，废水中甲胺的质量浓度必须小于等于528mg/L。张书军等［12］指出，在磷酸铵镁化学沉淀法中为了不引入杂质离子，镁离子以MgO的形式提供最佳，磷酸根以磷酸的形式提供为佳，而且可以用直接加热或加碱加热的方法实现磷酸酶沉淀的分解，分解后的固体可作为沉淀剂再次用于除氨，从而实现沉淀剂的循环使用。蔡春根［13］在化学沉淀法去除垃圾渗滤液中高浓度N[image: ]-N的研究中得出结论：渗滤液中N[image: ]-N浓度为1350mg/L，在pH=9、Mg∶P∶N=1.2∶1∶1（摩尔比）、100r/min下搅拌15min后，剩余N[image: ]-N浓度可达到100mg/L，残留磷浓度控制在20mg/L以下，并且沉淀物中重金属元素含量均低于《农用污泥中污染物控制标准值》的标准，可以用于农田施用。但是，化学沉淀法脱氮需要的沉淀剂量较大，因此，寻找高效、廉价、对水体无污染的沉淀剂很关键。

			2.1.5　其他处理方法

			膜分离法、湿化氧化法、电化学氧化法、光催化氧化法等也可以用于废水脱氮，但是由于成本较高，仅适用于含氮废水的深度处理。因此，寻求合适的沉淀剂、增强膜的抗污能力、开发新的催化剂等是处理含氮废水需要解决的问题。


							2.2　生物脱氮


			废水生物脱氮效果相对于物化法具有明显的优势，能较彻底地脱去废水中的氨，并且不会产生二次污染的问题，能耗也较物化法低。传统的生物脱氮工艺，如A/O工艺、SBR工艺、氧化沟工艺及生物膜法等都能较好地处理N[image: ]-N，但是存在溶解氧和碳源不足、有大量污泥产生的问题。为了满足废水处理工艺的可持续发展目标、最低的有机物和能源消耗、最小的二氧化碳排放、最大的生物能量——甲烷的产生，脱氮技术正向短程硝化反硝化、厌氧氨氧化和同步硝化反硝化等方向发展。

			2.2.1　传统生物脱氮技术

			污水生物脱氮是指在微生物的作用下，将污水中的含氮化合物转化为N2而最终逸出到大气中的过程。未经处理的城市污水中总氮浓度常为20～85mg/L，其中主要是有机氮和氨氮，有机氮在氨化细菌的作用下被转化为氨氮。生物脱氮的第一步是将氨氮转化为硝酸盐的过程，称为硝化作用；硝化作用只是氮元素在水体中的转化，欲最终脱氮，需将硝酸盐转化为N2逸出，通常称其为反硝化。因此，污水生物脱氮主要的生化过程包括硝化作用和反硝化作用。传统生物脱氮遵循先硝化后反硝化的工艺流程，也有前置反硝化工艺流程。

			传统硝化过程需在好氧条件下进行［14］，整个硝化过程由两类细菌依次完成，分别为氨氧化菌（ammonia oxidizing bacteria，AOB）和亚硝酸盐氧化菌（nitrite oxidizing bacteira，NOB），统称为硝化细菌。AOB和NOB是自养型革兰氏阴性好氧菌，以碳酸盐和二氧化碳等无机碳作为碳源，利用N[image: ]逐步转化为N[image: ]-N和N[image: ]-N过程中释放的能量作为自身新陈代谢的能源。由于N[image: ]转化过程中产能较低，因而，AOB和NOB的生长速率较慢。具体反应步骤如下：

			N[image: ]+[image: ]O2[image: ] N[image: ]+2H++H2O　　 （2-1）

			ΔG=－278.42kJ/mol

			N[image: ]+[image: ]O2[image: ] N[image: ]　　 （2-2）

		ΔG=－72.27kJ/mol

			将式（2-1）和式（2-2）进行合并，得到总硝化反应为：

			N[image: ]+2O2[image: ] N[image: ]+2H++H2O　　 （2-3）

		ΔG=－351kJ/mol

			通过上面的反应式可以计算出，彻底氧化1g N[image: ]需要4.57g的O2，其中，3.43g的O2用于第一步中N[image: ]的氧化，1.14g的O2用于第二步中N[image: ]的氧化。由反应式（2-3）可以看出，硝化过程产生H+，要消耗水中的碱度。硝化过程中需要的碱度通过式（2-4）来大概计算：

			N[image: ]+2HC[image: ]+2O2[image: ] N[image: ]+2CO2+3H2O　　 （2-4）

			通过式（2-4）计算可知，氧化1g N[image: ]需要7.14g的碱度（以CaCO3计）。为了避免硝化过程中产生的酸度对微生物的影响，系统中需要有适宜的碱度进行缓冲。在硝化阶段，pH值宜维持在7.5～9.0范围内。

			N[image: ]的反硝化过程是还原反应，N[image: ]作为电子受体，在兼性异养型厌氧菌的作用下被还原为NOx或N2。该反应必须具备两个条件：①充足的电子供体，电子供体包括与氧结合的氢源和异养菌所需的碳源；②需在厌氧或缺氧条件下进行。反硝化反应也分为两步，以甲醇作为外源电子供体为例：

			6N[image: ]+2CH3OH[image: ] 6N[image: ]+2CO2+4H2O　　 （2-5）

			6N[image: ]+3CH3OH[image: ] 3N2+3CO2+3H2O+6OH－　　 （2-6）

			结合式（2-5）和式（2-6），总反硝化反应为：

			6N[image: ]+5CH3OH[image: ] 3N2+5CO2+7H2O+6OH－　　 （2-7）

			根据上述反应式可以算出，将1g N[image: ]还原为N2，需要2.47g甲醇（合3.7g COD）。当反应体系中外源碳源不足的时候，微生物会消耗自身进行内源反硝化，反应式简单表示为（C5H7NO2为微生物的细胞组成）：

			C5H7NO2+4N[image: ][image: ] 5CO2+NH3+2N2+4OH－　　 （2-8）

			根据式（2-7），反硝化反应过程中产生OH－，每将1g的N[image: ]还原为N2，产生3.57g的碱度（以CaCO3计），大约为硝化过程中消耗碱度的1/2，因此，整个生物脱氮过程是一个消耗碱度的过程。

			结合整个硝化-反硝化过程，反应过程中氮元素的价态变化如图2-1所示。

			[image: ]图2-1　硝化-反硝化过程中氮元素的价态变化



			
			2.2.1.1　传统三段生物脱氮工艺

			传统三段生物脱氮工艺中有机物的去除、硝化及反硝化在三个反应池中独立进行，每一部分都有独立的沉淀池和污泥回流系统，并且分别控制在适宜的条件下运行，处理效率比较好，其流程如图2-2所示。

			[image: ]图2-2　三段式生物脱氮工艺流程



			
			反硝化段设置在有机物氧化以及硝化段之后，微生物主要依靠内源呼吸来进行反硝化作用，效率极低，所以在反硝化段需要投加碳源来保证高效稳定的反硝化反应。甲醇是最常用的外加碳源。三段生物脱氮工艺处理构筑物多，设备较多，管理比较复杂。

			2.2.1.2　缺氧/好氧（A/O）工艺

			缺氧/好氧工艺将缺氧段置于系统前面以解决反硝化过程中需投加碳源的问题，从曝气池（好氧池）末端回流含有大量硝酸盐的混合液至缺氧池中进行反硝化脱氮，反硝化反应则以原污水中的有机物为碳源。A/O 工艺流程见图2-3。

			[image: ]图2-3　A/O 工艺流程



			
			厌氧/缺氧/好氧（A2/O）工艺（图2-4）是在A/O工艺的基础上进行改进而发展起来的工艺。A2/O是

			[image: ]图2-4　A2/O工艺流程



			
			在A/O工艺中增加一个厌氧段，具有以下优点：可减轻后续反硝化-硝化系统中N[image: ]-N的积累；将厌氧区放在前边，可以让聚磷菌在碳源充足的情况下有效释磷，这样可以有效地提高系统的除磷能力；厌氧（酸化）作用能够将一部分难降解的有机物转化为易降解的有机物，提高废水的可生化性，为缺氧段提供较好的脱氮环境。

			常规A2/O工艺的生物反应器由三段功能明确的厌氧、缺氧以及好氧区域构成，可以根据进出水要求，对三段区域的运行和时空比例进行人为控制，只要能提供充足的碳源（BOD/TKN[注]≥4或TKN/COD≤0.08）便可以达到较高的脱氮效率［15］。A2/O工艺是简单的同步脱氮除磷工艺，厌氧与好氧交替运行抑制丝状菌生长，不易出现污泥膨胀现象；总水力停留时间较同类工艺小，不需投加药物，运行费用低，是目前在国内外使用最为广泛的生物脱氮除磷工艺。

			2.2.1.3　序批式活性污泥法（SBR）

			SBR（sequencing batch reactor activated sludge process）是序列间歇式活性污泥法的简称，别名为序批式活性污泥法，是按间歇曝气方式来运行的一种活性污泥污水处理技术。SBR是在20世纪70年代开始开发的一种集生物降解和脱氮除磷于一体的技术。其主要特征是在运行上的有序以及间歇操作，其技术核心是SBR反应池，该池集均化、初沉、生物降解、二沉等功能于一池，不需要设置二沉池及污泥回流系统。SBR反应器的运行周期见图2-5。

			[image: ]图2-5　SBR反应器的运行周期



			
			SBR工艺反应及去除污水中杂质的机制与传统的活性污泥法并没有本质上的区别，最大的区别在于其运行方式的不同，SBR反应器在时间上依次排列运行，典型流程包括进水、反应、沉淀、排水、闲置等5个阶段，通过自动控制装置完成工艺操作，可以方便灵活地进行缺氧-厌氧-好氧的交替处理过程。

			传统生物脱氮技术在废水脱氮中能起到一定的作用，但是仍然存在如下一些问题［15，16］：①为了维持较高的生物浓度并且获得良好的脱氮效果，必须同时进行污泥回流和消化液回流，这样不仅增加了动力消耗，而且增加了运行费用。②在硝化过程中产生的酸度需要投加一定的碱进行中和，不仅增加了处理费用，同时还可能造成二次污染。③自养硝化菌在存在大量有机物的条件下，对氧气和营养物的竞争不如好氧异养菌，从而导致异养菌占优势；反硝化菌以有机物作为电子供体，而有机物的存在会影响硝化反应速率；进行硝化反应与反硝化反应的微生物对溶解氧（DO）浓度的需求差别很大。上述硝化菌和反硝化菌的不同要求导致硝化过程和反硝化过程很难在时间和空间上统一进行。④硝化菌群增殖速度很慢且难以维持较高的生物浓度，因此会造成系统的总水力停留时间较长，有机负荷较低，导致基建投资和运行费用的增加。

			2.2.2　新型生物脱氮技术

			近年来生化脱氮技术的发展重点包括短程硝化反硝化、厌氧氨氧化和同步硝化反硝化等。新型生物脱氮技术突破了传统生物脱氮技术的思路，将硝化反应控制在亚硝化阶段，实现短程硝化反硝化；或者以NH3-N为电子供体，以N[image: ]-N为电子受体，实现厌氧氨氧化。这样不仅可以缩短氮素转化途径，而且减少了脱氮过程中对溶解氧和碳源的需求。

			2.2.2.1　短程硝化反硝化

			短程硝化反硝化技术是将硝化反应控制在亚硝酸盐阶段，不进行亚硝酸盐到硝酸盐的转化，直接利用亚硝酸盐进行反硝化反应。与传统生物脱氮技术相比较，短程硝化反硝化具有以下优点［17，18］：①好氧阶段节省25%的氧气消耗量；②缺氧段节省40%的碳源消耗量；③以亚硝酸盐进行的反硝化反应比以硝酸盐进行的反硝化反应快1.5～2倍；④产生的剩余污泥量少。

			祝贵兵等［19］在研究短程硝化反硝化生物脱氮技术中指出可以通过缩短污泥停留时间（SRT）、升高温度、降低DO浓度、控制pH、添加抑制剂等方式加快亚硝化细菌的增长速率，实现稳定的短程硝化反应。高大文等［20］研究了SBR工艺中短程硝化反硝化的影响因素，得出的结论为：在31℃下，污泥驯化成熟后，亚硝酸盐积累率>96%；在微生物的脱氮过程中，反应器内氧化还原电位（ORP）和pH值可以作为在线监测体系内COD降解情况、N[image: ]-N硝化程度和亚硝酸盐反硝化情况的指标，不仅能实现自动化控制，而且能降低运行成本。李春杰等［21］用SMSBR法处理焦化废水，用实验证实污泥龄太长所产生的微生物代谢产物会抑制硝化反应过程中的硝酸盐细菌，而使平均亚硝化率为91.1%，在此基础上进行反硝化时，当反硝化水力停留时间（HRT）>8.44h，反硝化负荷<0.174kgNOx-N/（kg SS·d）时，反硝化率可达到81.34%。Fatone Francesco等［22］在SBR反应器中对污泥和城市固体废弃物中的厌氧上浮物进行短程硝化反硝化研究，研究结果表示：在SBR反应器中可以去除90%的总氮（TN），亚硝化率可以稳定在90%。Frison等［23］研究了从厌氧混合消化的上清液中移除亚硝酸盐时的最佳碳源，分别研究了乙酸、丙三醇、城市固废中的有机物、城市固废的渗滤液和牛粪便及玉米饲料这五种碳源，结果发现丙三醇作碳源时对N[image: ]-N的去除不能起很好的加强作用，而城市固废的渗滤液和牛粪便及玉米饲料作碳源时N[image: ]-N的去除效果最好，并且城市固废发酵后作碳源可以降低工艺对外加碳源的需求，从而降低脱氮的成本。

			2.2.2.2　厌氧氨氧化 

			厌氧氨氧化是在厌氧的条件下，更贴切地说是在缺氧的条件下，厌氧氨氧化细菌以NH3-N为电子供体，以N[image: ]-N为电子受体，直接将N[image: ]-N氧化为氮气［24］。由厌氧氨氧化产生的N2中的氮原子一个来自N[image: ]，一个来自N[image: ]。 厌氧氨氧化的容积基质氮去除速率（nitrogen removal rate，NRR）达9.5kg/（m3·d），远远高于传统硝化、反硝化工艺［<0.5kg/（m3·d）］，其处理费用远远低于传统生物脱氮工艺［26］。

			杨洋等［27］研究得出温度、pH值对厌氧氨氧化过程有明显影响，最适温度为30～35℃，最适pH值为7.5～8.3。胡勇有等［28］对厌氧氨氧化菌的培养及驯化进行了研究，得出的结论为：进水碱度（以CaCO3计）为300mg/L、pH值为7.4～8.2时，较适合厌氧氨氧化菌的生长，N[image: ]-N和亚硝酸盐氮的平均去除率分别能达到40.6%和56.6%。

			梁辉强等［29］在厌氧序批式反应器中培养厌氧氨氧化污泥，在进水pH值为7.2～7.8、温度为30℃的条件下运行142d，能够成功培养出厌氧氨氧化污泥，并且TN去除率达到80.5%，N[image: ]-N和N[image: ]-N的去除率分别为81.2%、85.7%，说明采用厌氧序批式反应器培养厌氧氨氧化污泥是可行的。Yuya Kimura等［30］指出：为了防止降低氨氧化的活性，反应器中N[image: ]-N的浓度必须低于274mg N/L，当N[image: ]-N的浓度高于750mg N/L时，氨氧化的活性就会降至10%。Tatsuo Sumino等［31］在同一个反应器中用同步亚硝化和厌氧氨氧化处理废水中的氮，分别研究了C/N和TN负荷对氮去除率的影响，首先向反应器中投加C/N为1的模拟废水，当脱氮效率达到30%时，向反应器中投加厌氧氨氧化菌和氨水，这时脱氮效率能够迅速增加到80%～94%。

			2.2.2.3　同步硝化反硝化

			传统的生物脱氮理论认为：脱氮途径中的硝化过程是由自养型硝化细菌完成的，反硝化过程则被认为是反硝化细菌在严格厌氧的条件下完成的，所以硝化过程和反硝化过程不能同时发生，需要在两个反应器中进行或者在一个反应器中通过在时间或空间上造成交替好氧和缺氧的环境才能进行。然而，最近国内外有很多实验和报道证明存在同步硝化反硝化（simultaneous nitrification denitrication，SND）现象，尤其是在有氧条件下，如在生物转盘、SBR、氧化沟、CAST、MBR、SMBR等工艺中确实存在好氧反硝化现象［32-37］。

			与传统生物脱氮相比，同步硝化反硝化能够在同一个反应器中进行，具有以下优势［38，39］：①硝化过程中碱度被消耗，而同时的反硝化过程中产生了碱度，SND能有效地保持反应器中pH稳定，而且无须添加碳源，考虑到硝化菌的最适pH值范围很窄，仅为7.5～8.6，因此这一点很重要；②SND意味着在同一反应器、相同条件下，硝化和反硝化应能同时进行，如果能够保证在好氧池中一定效率的反硝化与硝化反应同时进行，那么对于连续运行的SND工艺污水处理厂来说可以省去缺氧池的费用，至少减少其容积，而对于仅由一个反应池组成的序批式反应器来讲，SND能够降低实现完全硝化、反硝化所需的时间；③曝气量减少，降低了能耗。

			李丛娜等［40］在SBR反应器保持良好的好氧状态的条件下考察了进水COD/NH3的值对同步硝化反硝化脱氮效率的影响，结果显示进水COD/NH3的值越高，TN去除率越高，同步硝化反硝化越明显，并推断出在活性污泥菌胶团中存在异养硝化菌和好氧反硝化菌。周丹丹等［41］探讨了溶解氧和有机碳源对同步硝化反硝化的影响，当DO范围在0.5～0.6mg/L时同步硝化反硝化效果最好，当COD/N为10.05时，TN的去除率最高可达到70.39%，继续增加碳源会导致硝化作用不完全，TN去除率的增加也不多。王永才等［42］研究了不同HRT、DO、COD及生物膜厚度对脱氮效率的影响，结论为：在溶解氧为2.5～3.0mg/L、进水COD为400mg/L时，TN和N[image: ]-N的去除率较高；当HRT为8h时，COD、TN、N[image: ]-N的去除率分别为94%、55.9%、73.3%；增加生物膜厚度有利于同步硝化反硝化的进行。Yousef Rahimi等［43］在序批式生物固定床（FBSBR）中进行了同步硝化反硝化反应，COD、TN和磷的去除率范围分别为90%～96%、60%～88%、76%～90%，明显高于SBR中COD、TN和磷的去除率（85%～95%、38%～60%、20%～79%），故在FBSBR中同步硝化反硝化效果比在SBR中好。Holman等［44］在两个反应器中进行了同步硝化反硝化反应，经过9个月的运行，氮去除率可达到75%以上，通过实时监测可以充分证实同步硝化反硝化脱氮不仅是物理作用而且是微生物作用的结果。George Nakhla等［45］对慢砂滤池中同步硝化反硝化反应进行了研究，同步硝化反硝化后出水的TKN和TN分别为0.6mg/L和1.5mg/L，硝化率、反硝化率和TN去除率与过滤速度和沙子尺寸有关，出水中BOD5（BOD指生物需氧量）和COD的浓度范围分别为0.8～2.6mg/L和15～34mg/L。

			同步硝化反硝化机理分析如下［46，47］。

			① 微环境学机理　由于氧气扩散范围的限制，在微生物絮体内产生了DO浓度梯度。微生物絮体外表面的DO浓度较高，以好氧菌、硝化菌为主；絮体内部，由于氧气传递受阻及外部氧气的大量消耗产生缺氧区，反硝化菌占优势。生物絮体内反应区和底物浓度的分布见图2-6。因此，若将反应器内DO浓度控制在较低水平，将可能提高缺氧、厌氧微环境在整体环境中所占的比例，从而提高反硝化作用强度。曝气的不均匀也容易造成局部缺氧的微环境体系，产生硝化作用。

			[image: ]图2-6　生物絮体内反应区和底物浓度的分布



			
			② 宏观环境解释　由于生物反应器内的混合形态不均匀，如曝气装置的不同，可能在生物反应器内形成缺氧段（厌氧段）。例如在生物膜反应器中，生物膜内可以存在缺氧区，硝化反应在有氧的膜上发生，反硝化反应同时在缺氧的膜上发生。事实上，在具有一定生产规模的生物反应器中整个反应器处于完全均匀混合状态的情况并不存在，因此，硝化与反硝化也就有可能同时发生。

			③ 生物学理论　20世纪80年代以来，很多生物学家通过研究发现了许多菌类都可以对含氮化合物进行异养硝化作用，异养型硝化细菌不但具有生长速率快、产量高等优点，而且所要求的溶解氧浓度比自养型硝化菌要低。此外，学者们也在大量的实验室研究中发现了好氧反硝化细菌的存在。异养硝化细菌和好氧反硝化细菌的发现打破了传统的生物脱氮理论。因此从微生物学角度来说，SND生物脱氮也是可能的。

			（1）异养硝化原理及应用

			① 异养硝化原理［48，49］　异养硝化菌在利用氨/铵或者有机态氮的同时，也可以除去废水中的碳源。有研究发现，异养硝化菌在代谢底物的时候，酶系统与自养硝化菌的酶系统相似，即首先由氨单加氧酶（AMO）催化氨氮氧化得到羟胺，接着再由羟胺氧化还原酶（HAO）催化进一步氧化得到亚硝酸盐。1998年，Richardson等［49］经过对异养硝化菌脱氮相关酶的深入研究提出了较为详细的脱氮假想途径，见图2-7。Richardson等认为异养硝化菌在脱氮过程中可以利用氨单加氧酶（AMO）将N[image: ]-N氧化为羟胺，羟胺可在一类异养硝化菌特有的不含血红素的羟胺氧化还原酶（HAO）的作用下转化为亚硝酸盐或N2O。在好氧情况下，异养的HAO可将羟胺转化为亚硝酸盐及少量N2O；在厌氧或微好氧情况下，HAO可将羟胺转化为N2O。即：

			[image: ]图2-7　Richardson提出的异养硝化假想途径



		2NH2OH+O2[image: ] 2N[image: ]+6H++4e　（好氧）

		2NH2OH[image: ] N2O+H2O+4H++4e　（厌氧）

			同时，异养硝化菌还可以进行好氧反硝化，首先硝酸盐在周质硝酸盐还原酶的作用下还原为亚硝酸盐，即：

		N[image: ]+2H++2e[image: ] N[image: ]+H2O　（好氧）

			异养硝化菌分布广泛，在土壤、污泥、湖水、深海火山口等多处均发现了多种具有硝化能力的异养硝化微生物，包括细菌、放线菌、真菌甚至藻类［50］。Kuenen等［51］总结了一些比较常见的原核和真核异养硝化菌，见表2-1。异养硝化菌的生物多样性使其硝化机理的研究变得非常困难，已有的研究成果仅局限在个别菌株上，并且不同菌株参与的异养硝化过程的关键酶及其编码基因都存在较大的差别，因此，异养硝化机理有待进一步深入研究［52］。

			
			表2-1　常见的原核和真核异养硝化菌

[image: ]
		① 具有同步反硝化作用的微生物的产物。



			
			
			
			
			
			② 异养硝化在废水处理中的应用　刘芳芳［53］从养猪废水处理池的活性污泥中分离出4种异养硝化菌，并将这4种异养硝化菌与实验室中3种异养硝化菌组合成异养硝化复合菌，考察了异养硝化复合菌在不同水力停留时间、进水浓度和接种量条件下对养猪场废水的脱氮能力的影响。在稳定运行期，水力停留时间为60d、进水为稀释10倍的养猪废水以及接种量为1%时，反应器具有最好的脱氮除碳效果。Pradyut Kundu等［54］从小规模农村屠宰场废水排放池的污泥中分离出10株异养硝化菌，其中活性最强的异养硝化菌S18属于Achromobacter xylosoxidans，分别用葡萄糖和氯化铵作碳源和氮源，S18对N[image: ]-N和COD的去除率分别为97%±2%和88%±3%。Lin Yan等［55］对用MBR法从综合生活污水中分离得到的异养菌Bacillus sp. LY进行氨氧化测试，对N[image: ]-N和CODCr的去除率分别为74.8%、61%，最快的硝化速率可达到173.6mg/（g ·d），异养菌Bacillus sp. LY的氨氧化能力受有机物底物浓度和酶浓度的影响较大。Joong Kyun Kim等［56］从粪便处理系统中分离得到24种Bacillus菌株，在30%DO、C/N为8的情况下其对N[image: ]-N的去除率最高，在1h内硝化作用和COD去除速率最快，并且去除的氮转化为N2，可以发生同步硝化反硝化。黄钧等［57］用异养硝化好氧颗粒污泥处理养殖废水，在COD负荷为5.9～8.6g/（L·d）、TN负荷为0.409～0.484g/（L·d）、N[image: ]-N负荷为0.204～0.304g/（L·d）的条件下，成熟颗粒污泥对养殖废水的TN去除率稳定在84.33%～88.33%，N[image: ]-N去除率为99.9%以上，COD去除率为97.29%～98.62%。

			
	
			（2）好氧反硝化原理及应用

			① 好氧反硝化原理　到目前为止，虽然有很多研究者筛选得到了一些好氧反硝化菌，但是对其反应机理的研究相对来说非常少，所以好氧反硝化的反应过程和机理还没有得到很好的科学解释，仍然处于探索阶段。目前最著名的好氧反硝化作用机理有以下三种解释［58］。

			a.微生物理论。20世纪80年代，Robertson和Kuenen在反硝化除硫系统的出水中首次分离出好氧反硝化细菌——泛养副球菌（Paracoccus pantotropha）、假单胞菌属的某一种（Pseudomonas spp.）和粪产碱菌（Alcaligenes faecalis）等，使好氧反硝化的解释有了微生物理论的依据。好氧反硝化细菌可以直接将N[image: ]-N转化为气态终产物N2O或N2，即在完全好氧条件下硝化和反硝化同时发生，当pH>7时气态终产物以N2为主，当pH<7时气态终产物以N2O为主，这是此类细菌对O2和N[image: ]共同呼吸的结果。

			b. 生物化学机理。生物化学机理认为在反硝化作用过程中产生的中间产物（NO、N2O等）可以逸出，导致TN损失，其反应途径为：NH3（氨）→H2N-NH2（联氨）→NH2-OH（羟胺）→N2（氮气）→N2O（氧化亚氮）；HNO（硝酰基）→NO（氧化氮）→N[image: ]（亚硝酸）→N[image: ]（硝酸）。在这个过程中，至少有三个中间产物（N2、N2O和NO）能以气态产生，其中硝化、反硝化过程均产生中间产物NO、N2O。

			c. 微环境理论。微环境理论主要侧重于从物理学角度对好氧反硝化加以解释。由于氧扩散作用的限制，在微生物絮体内产生DO浓度梯度，从而导致大环境为好氧，絮体内部微环境为厌氧。微生物絮体外表面DO浓度较高，以好氧异养菌、好氧硝化菌为主；深入絮体内部，氧传递受阻，且有机物氧化、硝化作用消耗大量氧，絮体内部产生缺氧区，反硝化菌占优势。

			从目前的三个机理解释来看，对好氧反硝化的机理解释都不透彻，其机理需要进一步研究。最近有研究表明，好氧反硝化菌处理含氮废水的过程中，细菌反硝化酶系和有氧呼吸系统同时存在，在N[image: ]-N被还原的同时，O2也被还原，氧气并不是抑制反硝化酶活性和反硝化酶生成的直接因素［59］，缺少N[image: ]-N或者O2都会降低好氧反硝化菌的生长率和反硝化率［60，61］。Wilson等［62］提出了好氧反硝化菌在反硝化过程中的电子传递示意图，如图2-8所示。

			[image: ]图2-8　好氧反硝化菌在反硝化过程中的电子传递示意图



			
			从图2-8可以看出，硝酸根离子、O2均可以作为电子的最终受体，好氧反硝化菌可以将电子从被还原物质传递给O2，也可以通过硝酸还原酶将电子传递给硝酸根离子。好氧反硝化菌可以同时在N[image: ]-N和O2存在的情况下进行反硝化反应，将N[image: ]-N还原为N[image: ]-N，再进一步还原为N2O或者N2，从而达到除氮的目的。

			② 好氧反硝化在废水处理中的应用　王宝沂等［63］用SBR-BAF组合工艺研究好氧反硝化在不同的条件下的脱氮效果，结果表明，在15℃低温条件下，DO为2.0mg/L时，CODCr的去除效果和反硝化效果仍然很好，具有非常重要的实用意义。高秀花等［64］在垃圾渗滤液的曝气生物处理中发现好氧反硝化的最佳曝气方法为间歇曝气，在间歇曝气并且曝气量充足的情况下，好氧反硝化菌会成为优势菌并发生好氧反硝化反应，好氧反硝化的进行程度随C/N的增大而加强。Wang Hongyu等［65］的研究表明，在气水比为（5～10）∶1、温度为15～23℃、COD负荷为1.92～5.98kg/（m3·d）、N[image: ]-N负荷为0.6～1.34kg/（m3·d）时，N[image: ]-N去除率几乎能达到100%，TN去除率最高可达到95.73%，此时亚硝酸盐浓度也很低。Bang等［66］从实验数据中氮元素的质量平衡推断出反应器中确实发生了好氧反硝化反应，研究中用聚乙烯醇作为有机碳源，当C/N为1.2左右时，反硝化效率大概达到78%，当溶解氧浓度为3～6mg/L时，好氧反硝化作用能够顺利进行。Mia Kim等［67］研究了Pseudomonas putida AD-21在不同的C/N下的好氧反硝化能力，这种菌株的极限溶解氧值为5～6mg/L，在反应稳定阶段，氮的去除率随C/N的增大而增大，最佳的C/N为8∶1，此时反硝化效率和N[image: ]-N去除率最高，分别可达到254.6mg/（L·h）和95.9%。Ji Bin等［68］从活性污泥中分离出一株好氧反硝化菌，其对N[image: ]-N的平均去除率为5.7mg/（L·h），反硝化过程中产生的N[image: ]-N的量很少，低于2.1mg/L，当溶解氧浓度为3.2～17.5mg/L时，在24h内N[image: ]-N的平均去除率为93.7%。Guo Jifeng等［69］在MBR反应器中投加5种好氧反硝化菌株形成EMBR，分别在MBR和EMBR反应器中处理高浓度N[image: ]-N废水。结果表明：在好氧条件下，MBR中好氧反硝化作用对氮的去除起主要作用，而EMBR反应器中的脱氮效率能够高达93%；两个反应器中COD等污染物的去除率也都很高，这主要是微生物作用的结果；最终的出水水质可以用于灌溉。刘江霞等［70］研究了好氧反硝化的影响因素，在实验中以麦秆为碳源、硝酸盐为氮源，得出结论，即好氧反硝化反应受温度和水力停留时间的影响较大：28℃时氮的去除量是33℃时氮去除量的3倍；当温度为（27±1）℃、水力停留时间为56.85h时，氮的去除率达到94.64%以上，而当水力停留时间为12h时，氮的去除率<50%。

			2.2.3　新型脱氮微生物

			2.2.3.1　异养硝化菌

			异养硝化作用是指在好氧的条件下，微生物以有机物为碳源，将有机氮或者氨/铵氧化为羟胺、亚硝酸盐氮和硝酸盐氮的过程。异养硝化微生物能利用多种基质、有机氮和无机氮，并且不同种类的微生物的代谢方式也存在差异，这些共同导致异养硝化作用的机理研究变得非常困难。1998年，Richardson等［49］经过对异养硝化菌脱氮相关酶的研究，提出了较为详细的脱氮假想途径，他认为异养硝化菌可利用AMO将氨氮氧化为羟胺，羟胺可以在一类异养硝化菌特有的不含血红素的HAO的作用下转化为亚硝酸盐或氧化二氮，在好氧情况下异养硝化的HAO可将羟胺转化为亚硝酸盐氮及少量氧化二氮，在厌氧或微好氧情况下可将羟胺转化为氧化二氮，即：

		2NH2OH+O2[image: ] 2N[image: ]+6H++4e（好氧）

			2NH2OH[image: ] N2O+H2O+4H++4e（厌氧）

			试验表明，当存在此种酶（AMO和HAO）时，相应的反应途径也存在。很多研究在探求筛选出来的菌的脱氮性能的同时，检测出不同的菌所含酶的种类和活性均不同。如在吕锡武等［14］的研究中，脱氮途径是氨氮→羟胺→氮气，在酶检测中发现试验微生物可产生AMO和HAO，并没有检出Nir和Nar。而在有的异养硝化-好氧反硝化菌中检测出了其他酶。说明在异养硝化过程中，有两种酶最为关键，分别是氨单加氧酶（AMO）和羟胺氧化酶（HAO）。

			2.2.3.2　好氧反硝化菌

			早期的脱氮研究认为氧的存在会抑制反硝化的进行［71］。一直以来，反硝化作用都被认为是一个严格的厌氧过程，因为即使DO浓度低至0.1mg/L以下时，反硝化菌也会优先利用溶解氧进行呼吸。Bryan等［72］认为反硝化只存在于缺氧条件下，氧的存在会抑制反硝化相关酶的合成及其活性。另外，Thauer等［73］认为好氧反硝化从热力学上面来讲是不成立的。作为末端电子受体，硝态氮中的氧和氧气比较起来不具有优势。20世纪80年代以来，大量文献资料显示好氧条件下也可以发生反硝化作用，确实存在一些菌可以在溶解氧饱和度维持在90%以上时同时利用硝态氮和氧气作为末端电子受体，这种现象被称为好氧反硝化［74］。好氧反硝化菌的发现使得SND现象有了生物学解释。异养硝化和好氧反硝化作用并不是绝对分开的，许多菌株不仅具有异养硝化能力，往往还具有好氧反硝化能力，这就是许多异养硝化菌株在氧化氨氮的过程中没有产生亚硝酸盐和硝酸盐积累的原因。

			2.2.3.3　反硝化聚磷菌

			反硝化聚磷菌能够以硝酸盐为电子受体，在缺氧环境中过量摄取磷。1993年，Kuba等［75］发现用厌氧、好氧交替运行的方式能够驯化出一类兼性厌氧微生物，即反硝化聚磷菌（denitrifying phosphorous removal bacteria，DPB），它们既可以利用O2又可以利用N[image: ]为电子受体，反硝化的同时亦可将磷去除，DPB基于糖原和聚β-羟丁酸（poly-β-hydroxy butyrate，PHB）的生物代谢，与传统工艺中的除磷菌（PAO）类似。此外，研究［76-79］表明DPB在缺氧环境中能够以N[image: ]为电子受体进行反硝化除磷，DPB同时具备反硝化和除磷的能力［80］。因为DPB在缺氧状态下合成的ATP量远大于厌氧状态时聚磷水解产生的ATP量［81-83］，所以DPB不但能够摄取厌氧时所释放的P[image: ]-P，而且能够过量摄取。

			酸性厌氧菌在厌氧的条件下可以将大分子有机物转化为小分子挥发性脂肪酸（VFA），反硝化聚磷菌则会吸收VFA，合成类脂性质的碳源类储存物PHB，此过程的能量来源于反硝化聚磷菌体内聚磷的水解，体系由厌氧状态转为缺氧状态时，DPB 则以N[image: ]为电子受体，通过厌氧阶段储存的PHB降解获取腺嘌呤核苷三磷酸（adenosinetriphosphate，ATP）和还原型烟酰胺腺嘌呤二核苷酸（NADH），并以H+和NADH作为质子推动力将P[image: ]-P摄入胞内，形成多聚偏磷酸盐，并合成ATP。目前，反硝化聚磷菌应用的工艺主要分为单污泥、双污泥两类工艺。在单污泥反硝化除磷工艺中，悬浮污泥混合液中同时存在硝化菌、DPB以及其他异养菌，按顺序依次经过厌氧、缺氧、好氧三种环境，BCFS为其典型工艺；在双污泥系统中，DPB和硝化菌独立存在于特定的反应器中，典型的工艺为A2N和DEPHAONOX等。

			2.2.3.4　厌氧氨氧化菌

			厌氧氨氧化菌在厌氧条件下能够直接以氨氮作为电子供体，以亚硝态氮或硝态氮作为电子受体，将氨氮、亚硝态氮和硝态氮直接转变为氮气。

		N[image: ]+N[image: ]+HC[image: ]+H+[image: ] N2+N[image: ]+CH2O0.5N0.15+H2O

			在厌氧氨氧化过程中，羟胺和肼是代谢过程的中间体。厌氧氨氧化菌有细胞内膜结构，进行氨厌氧氧化的囊被称作厌氧氨氧化体（anammoxoxome），小分子且有毒的肼即是在此内生成的。厌氧氨氧化体的膜脂具有特殊的梯烷（ladderane）结构，可阻止肼外泄，从而充分利用化学能，且避免毒害。厌氧氨氧化细菌是化能自养微生物，以二氧化碳作为唯一碳源，通过将亚硝酸氧化成硝酸来获得能量，并通过乙酰-CoA途径同化二氧化碳。虽然有的厌氧氨氧化菌能够转化丙酸、乙酸等有机物质，但它们不能将其用作碳源。厌氧氨氧化菌对氧敏感，具有以氨氮或硝态氮作为细胞合成的氮源两种可能。厌氧氨氧化细菌主要应用于厌氧氨氧化工艺（ANAMMOX）、氧限制自养硝化-反硝化工艺（OLAND）、全程自养脱氮工艺（CANON）等。

参考文献

			［1］ 马金保，鲁俊，陈思学.折点氯化法处理四氧化三锰工业污水［J］.中国锰业，2013，31（2）：49-51.

			［2］ 黄海明，肖贤明，晏波.折点氯化法处理低浓度N[image: ]-N废水［J］.水处理技术，2008，34（8）：63-65.

			［3］ 水春雨，侯世全.低温生活污水N[image: ]-N深度处理技术实验研究［J］.铁道劳动安全卫生与环保，2009，36（3）：122-123.

			［4］ 张仁志，褚华宁，韩恩山，等.N[image: ]-N废水处理技术的发展［J］.中国环境管理干部学院学报，2005，15（3）：91-94.

			［5］ 黄骏，陈建中.N[image: ]-N废水处理技术研究进展［J］.环境污染治理技术与设备，2002，3（1）：65-68.

			［6］ 张曦，吴为中，温东辉，等.生物沸石床污水脱氮效果及机理［J］.环境科学，2003，24（5）：75-80.

			［7］ 付甫刚.高性能铵离子交换材料制备及应用研究［D］.天津：天津大学，2008.

			［8］ 王利民，梁美生，来永凯.斜发沸石去除废水中N[image: ]-N及其再生研究［J］.太原理工大学学报，2010，41（1）：47-50.

			［9］ 蒋展鹏.环境工程学［M］.北京：高等教育出版社，2005.

			［10］ 平凡.超声吹脱去除水中高浓度N[image: ]-N的方法研究［D］.天津：天津大学，2012.

			［11］ 王会芳.化学沉淀法脱氮工艺条件和甲胺废水中N[image: ]-N去除的研究［J］.当代化工，2008，37（3）：268-272.

			［12］ 张书军，冯晓西，乌锡康，等.磷酸铵镁沉淀法脱氨机理、应用及沉淀剂循环［J］.环境污染治理技术与设备，2006，7（7）：128-131.

			［13］ 蔡春根.化学沉淀法去除垃圾渗滤液中高浓度N[image: ]-N研究［D］.南昌：南昌大学，2008.

			［14］ 李丛娜，吕锡武，稻森悠平.同步硝化反硝化脱氮研究［J］.给水排水，2001，27（1）：22-24.

			［15］ 王晓莲，彭永臻. A2/O 法污水生物脱氮除磷处理技术与应用［M］.北京：科学出版社，2009：63-67.

			［16］ Moss B. The art and science of lake restoration ［J］.Hydrobiologia，2007，581（1）：15-24.

			［17］ Beccari M，Marani E，Ramadori R，et al.Kinetic of dissimilatory nitrate and nitrite reduction in suspended growth culture［J］.J Wat Pollut Control Fed，1983，55：58-64.

			［18］ Turk O，Mavnic D S.Benefits of using selective inhibition to remove nitrogen from highly nitrogenous wastes［J］.Environ Technol Lett，1987，8：419-426.

			［19］ 祝贵兵，彭永臻，郭建华.短程硝化反硝化生物脱氮技术［J］.哈尔滨工业大学学报，2008，40（10）：1552-1557.

			［20］ 高大文，彭永臻，郑庆柱.SBR工艺中短程硝化反硝化的过程控制［J］.中国给水排水，2002，18（11）：13-18.

			［21］ 李春杰，耿琰，周琪，等.SMSBR处理焦化废水中的短程硝化反硝化［J］.中国给水排水，2001，17（11）：8-12.

			［22］ Fatone Francesco，Dante Mario，Nota Elisa，et al.Biological short-cut nitrogen removal from anaerobic digestate in a demonstration sequencing batch reactor［J］.Chemical Engineering Transactions，2011，24：1135-1140.

			［23］ Frison N，Di Fabio S，Cacinato C，et al.Best available carbon sources to enhance the via-nitrite biological nutrients removal from supernatants of anaerobic co-digestion［J］.Chemical Engineering Journal，2012，215（2013）：15-22.

			［24］ Strous M，Heijinen J J，Kuenen J G，et al.The sequencing batch reactor as a powerful tool for the study of slowly growing anaerobic ammonium-oxdizing microorganisms［J］.Mocrobiol Biotechnol，1996，50（5）：589-596.

			［25］ Schmid M，Twachtmann U，Klein M，et al.Molecular evidence forgenus level diversity of bacteria capable of catalyzing anaerobic ammonium oxidation［J］.Sys Appl Microbiol，2000，23（1）：93-106.

			［26］ 唐崇俭，郑平，陈婷婷.厌氧氨氧化工艺的菌种、启动与效能［J］.化工学报，2010，61（10）：2510-2516.

			［27］ 杨洋，左剑恶，沈平，等.温度、pH值和有机物对厌氧氨氧化污泥活性的影响［J］.2006，27（4）：691-695.

			［28］ 胡勇有，雒怀庆，陈柱.厌氧氨氧化的培养与驯化研究［J］.华南理工大学学报，2002，30（11）：160-164.

			［29］ 胡勇有，梁辉强，雒怀庆.厌氧序批式反应器培养厌氧氨氧化污泥［J］.华南理工大学学报，2005，33（10）：93-97.

			［30］ Yuya Kimura，Kazuichi Isaka，Futaba Kazama，et al.Effects of nitrite inhibition on anaerobic ammonium oxidation［J］.Appl Microbiol Biotechnol，2010，86：359-365.

			［31］ Tatsuo Sumino，Kazuichi Isaka，Hajime Ikuta，et al.Nitrogen removal from wastewater using simultaneous nitrate reduction and anaerobic ammonium oxidation in single reactor［J］.Journal of Bioscience and Bioengineering，2006，102（4）：346-351.

			［32］ M asuda S，W atanabe Y，Ishigruo M.Bioties and simultaneous nitrification and denitrification in aerobic rotating biological contactors［J］.Wst Sci Tech，1991，23：1355-1363.

			［33］ Elisabeth V Munch.Simultaneous nitrification and denitrification in benth-scale sequencing batch reactor［J］.Wat Res，1996，30（2）：1221-1229.

			［34］ Bruce E Rittmann，Wayne E Langeland.Sinultaneous nitrification and denitrification in single-channel oxidation ditches［J］.WPCF，1985，57（4）：66-74.

			［35］ Wervyn C Goronszy，Gunnar Demouiin，Mark Newland.Aerated nitrification in full-scale activated sludge facilities［J］.Wat Res Tech，1997，35（10）：103-110.

			［36］ 邹联沛，张立秋.MBR中DO对同步硝化反硝化的影响［J］.中国给水排水，2001，17（6）：10-14.

			［37］ 齐唯.一体式膜生物反应器（SMBR）中不同硝化反硝化研究［D］.上海：上海交通大学，2003.

			［38］ Hyungseok Yoo，Kyu-Hong Ahn.Nitrogen removal from synthetic wastewater bu simultaneous nitrification and denitrification（SND） via nitrite in an intermittently-aerated reactor［J］.Wat Res，1999，33（1）：145-154.

			［39］ 张立东，冯丽娟.同步硝化反硝化技术研究进展［J］.工业安全与环保，2006，32（3）：22-25.

			［40］ 李丛娜，吕锡武，稻森悠平.同步硝化反硝化脱氮研究［J］.给水排水，2001，27（1）：22-24.

			［41］ 周丹丹，马放，董双石，等.溶解氧和有机碳源对同步硝化反硝化的影响［J］.环境工程学报，2007，1（4）：25-28.

			［42］ 王永才，陈卫，郑晓英，等.生物接触氧化法的同步硝化反硝化影响因素研究［J］.中国给水排水，2011，27（7）：22-25.

			［43］ Yousef Rahimi，Ali Torabian，Naser Mehrdadi.Simultaneous nitrification-denitrification and phoephorus removal in a fixed bed sequencing batch reactor（FBSBR）［J］.Joural of Hazardous Materials，2011，185（2）：852-857.

			［44］ Holman J B，Wareham D G.COD，ammonia and dissolved oxygen time profiles in the simultaneous nitrification/denitrification process［J］.Biochemical Engineering Journal，2005，22：125-133.

			［45］ George Nakhla，Shaukat Farooq.Simultaneous nitrification-denitrification in slow sand filters ［J］.Journal of Hazardous Materials，2003，96（3）：291-303.

			［46］ 孙锦宜.含氮废水处理技术与应用［M］.北京：化学工业出版社，2003.

			［47］ 贾艳萍，贾心倩，刘印，等.同步硝化反硝化脱氮机理及影响因素研究［J］.东北电力大学学报，2013，33（4）：19-23.

			［48］ 金敏，王景峰，孔庆鑫，等.好氧异养硝化菌Acinetobacter sp.YY-5的分离鉴定及脱氮机理［J］.应用与环境生物学报，2009，15（5）：692-697.

			［49］ Richardson D J，Wehrfrita J M，Keech A，et al.The diversity of redox proteins involved in bacterial heterotrophic nitrification and aerobic denitrification［J］.Biochem Soc Trans，1998，26（3）：401-408.

			［50］ Kong Q X，Li J W，Wang X W，et al.A new screening method for aerobic denitrification bacteria and isolation of a novel strain［J］.Chin J Appl Environ Biol，2005，11（2）：222-225.

			［51］ Kuenen J G，Robertson L A.Combined nitrification-denitrification processes［J］.FEMS Microbiology Reciews，1994，15：109-117.

			［52］ 何霞，吕剑，何义亮，等.异养硝化机理的研究进展［J］.微生物学报，2006，46（5）：844-847.

			［53］ 刘芳芳.异养硝化细菌的分离及其处理养猪废水的研究［D］.上海：华东师范大学，2011.

			［54］ Pradyut Kundu，Arnab Pramanik，Sayani Mitra，et al.Heterotrophic nitrification by Achromobacter xylosoxidans S18 isolated from a small-scale slaughterhouse wastewater［J］.Bioprocess Biosyst Eng，2012，35：721-728.

			［55］ Lin Yan，Kong Hainan，Wu Deyi，et al.Physiological and molecular biological characteristics of heterotrophic ammonia oxidation by Bacillus sp.LY［J］.World J Microbiol Biotechnol，2010，26：1605-1612.

			［56］ Joong Kyun Kim，Kyoung Joo Park，Kyoung Sook Cho，et al.Aerobic nitrification-denitrification by heterotrophic Bacillus strains［J］.Bioresourece Technology，2005，96：1897-1906.

			［57］ 黄钧，苟莎.异养硝化好氧颗粒污泥处理养殖废水研究［C］.第十二次全国环境微生物学术研讨会：208-209.

			［58］ 高秀花，刘宝林，李昌林，等.好氧反硝化生物脱氮研究进展［J］.给水排水，2009，35：58-61.

			［59］ 李平，张山，刘德立.细菌好氧反硝化研究进展［J］.微生物学杂质，2005，25（1）：60-64.

			［60］ Robertson L A，Kuenen J G.Aeronic denitrification：a controversy revived［J］.Arch Microbiol，1984，139：351-354.

			［61］ Patureau D，Bernet N，Delgenes J P，et al.Effect of dissolve oxygen and carbon-nitrogen loads on denitrification by an aerobic consortium［J］.Appl Microbiol Biotechnol，2000，54：535-542.

			［62］ Wilson L P，Bouwer E J.Biodegradation of aromatic compounds under mixed oxygen/denitrifying conditions：a review［J］.Journal of Industrial Microbiology & Biotechnology，1997，18：116-130.

			［63］ 王宝沂，黄少斌.SBR-BAF组合工艺好氧反硝化脱氮［J］.环境工程，2006，24（5）：10-11.

			［64］ 高秀花，刘宝林，田胜艳，等.垃圾渗滤液曝气生物处理中好氧反硝化现象探讨［J］.给水排水，2009，35（5）：133-138.

			［65］ Wang Hongyu，Yang Kai，Ma Fang，et al.Aerobic denitrification of nitrate wastewater and dynamic analysis of the microbical community in a bio-ceramic reactor［C］.ICBBE，2009.

			［66］ Bang D Y，Watanabe Y，Noike T.An experimental study on aerobic denitrification with polyvinyl alcohol as a carbon source in biofilms［J］.Water Science and Technology，1995，32（8）：235-242.

			［67］ Mia Kim，Seong-Yun Jeong，Su Jeong Yoon，et al.Aerobic Denitrification of Pseudomonas putida AD-21 at Different C/N Ratios［J］.Journal of Bioscience and Bioengineering，2008，106（5）：498-502.

			［68］ Ji Bin，Wang Hongyu，Yang Kai.Tolerance of an aerobic denitrifier（Pseudomonas stutzeri）［J］. Biotechnol Lett，2014，36：719-722.

			［69］ Guo Jifeng，Lu Yanjun.Performance of an Enhanced Membrane Bioreactor（EMBR） by Adding Aerobic Denitrification Strains in Treating High N[image: ]-N Wastewater［C］.ICBBE，2009.

			［70］ 刘江霞，罗泽娇，靳孟贵，等.以麦秆作为好氧反硝化碳源的研究［J］.环境工程，2008，26（2）：94-96.

			［71］ Shoda M，Ishikawa Y. Heterotrophic nitrification and aerobic denitrification of high-strength ammonium in anaerobically digested sludge by Alcaligenes faecalis，strain No. 4［J］.Journal of Bioscience & Bioengineering，2014，117（6）：737-741.

			［72］ Bryan B A，Denitrification. Nitrification and Atmospheric Nitrous Oxide ［J］.Physiologyand biochemistry of denitrification，1981：67-84.

			［73］ Thauer R K，Jungermann K，Decker K. Energy conservation in chemotrophic anaerobic bacteria ［J］.Bacteriological Reviews，1977，41（1）：100-180.

			［74］ Robertson L A，Kuenen J G. Aerobic denitrification：a controversy revived ［J］.Archives of Microbiology，1984，139（4）：351-354.

			［75］ Kuba T，Murnleitner E，Van Loosdrecht M C M，et al. A metabolic model for biological phosphorus removal by denitrifying organisms ［J］.Biotechnology & Bioengineering，1996，52（6）：685-695.

			［76］ 赵璐，傅金祥，池福强. N[image: ]、N[image: ]作为反硝化除磷最终电子受体的研究初探［J］.水处理技术，2009，35：31-34.

			［77］ 张立成，傅金祥，李冬，等. 不同电子受体反硝化除磷脱氮性能研究［J］.沈阳建筑大学学报：自然科学版，2009（3）：544-547.

			［78］ 刘侃，莫创荣，李小明，等. 以亚硝酸盐为电子受体的反硝化除磷系统性能研究［J］.重庆理工大学学报：自然科学版，2013，27：48-53. 

			［79］ 罗宁，罗固源，许晓毅. 从细菌的生化特性看生物脱氮与生物除磷的关系［J］.重庆环境科学，2003（5）：33-35.

			［80］ Kapagiannidis A G，Zafiriadis I，Aivasidis A. Comparison between UCT type and DPAO biomass phosphorus removal efficiency under aerobic and anoxic conditions ［J］. Water Science & Technology A Journal of the International Association on Water Pollution Research，2009，60（10）：2695-2703.

			［81］ 王博，白雪，续蕾，等. 清河污水处理厂二期工程生物除磷过程解析［J］.给水排水，2010，8（8）：28-31.

			［82］ 李曈，郝瑞霞，刘峰，等. A2O 工艺脱氮除磷运行效果分析［J］.环境工程学报，2011，5（ 8）：1729-1734.

			［83］ 张志超，黄霞，肖康，等. 脱氮除磷膜-生物反应器的除磷效果及特性［J］.清华大学学报：自然科学版，2009，48（9）：1472-1474.


第3章　电凝聚强化生物脱氮技术

	3.1　电凝聚强化SBR生物硝化试验研究

					
			结合了电化学和生物处理的生物电化学技术（BES）为高氨氮低碳氮比废水的处理提供了一个新的解决方案［1，2］。理论上，生物电化学的阳极和阴极可以分别增强微生物的硝化作用和反硝化作用。电化学的阳极生物氨氧化是指阳极附近的微生物以氨为电子供体，以阳极为电子受体进行氨的氧化。阴极生物反硝化是指阴极附近的微生物以阴极为电子供体，逐步将硝酸盐还原为氮气。电化学技术可以提高电子的利用率，减少碳源的消耗。Zhu等［3］报道他们的生物电化学系统中当碳氮比为2时，硝酸盐的去除率将近86%。Tong和He［4］开发了处理地下水的生物电化学系统，其可以实现（208.2±13.3）g N[image: ]-N/（m3·d）的去除率。Virdis等［5］发现当阴极附近的溶解氧为4.35mg/L时，系统的总氮去除率可达到94%。然而，大型的生物电化学系统的能量损失太高，与其他技术相比，其竞争力大大降低［1］。例如在阴极为B型号碳布电极的BES系统中，1010W/m3的高功率仅能在2.5mL的系统中实现［6］。

			周期换向的生物电凝聚系统（PRBES）属于生物电化学的一种，其也可以将电化学处理和生物处理相结合。该电凝聚技术是以活性金属和惰性材料为电极，外加一个周期换向的电源。当活性金属为阳极时，阳极能产生金属离子，其能与系统中活性污泥或其他物质形成较大的絮凝物。电源的周期换向可以控制金属的溶出量，在一定程度上减少阳极的氧化。电凝聚系统中脱氮的主体是活性污泥，外加电源是通过刺激微生物的活性来提高脱氮能力的［7］。电凝聚设备安装简单，能够安装在较大的系统中。

			本书课题组之前的研究已经证实，相对于普通MBR，电凝聚MBR在常温条件下处理印染废水时能使COD处理效率提高1.89%～4.1%［8］。Bani-Melhem等的研究表明，铁电极的浸没式生物电凝聚MBR反应器可以增强系统的COD、氨氮和总磷的去除性能［9，10］。到目前为止，很少有课题组研究电凝聚中哪个因素是增加系统脱氮性能的关键，尤其是很少有课题组系统地从硝化和反硝化两个方面分开研究。本章根据电凝聚中不同因素搭建4个SBR小试反应器，即完整的Fe-C电极周期换向电凝聚SBR反应器、C-C电极周期换向SBR反应器、铁离子SBR反应器、空白对照普通SBR反应器。通过观察不同因素对低温条件下活性污泥的影响，探究电凝聚系统中哪个因素是促进低温条件下活性污泥硝化作用的关键。

			3.1.1　材料和试验方法

			3.1.1.1　装置与运行方式

			在小试的4个SBR反应器中打开空气泵，移除搅拌装置，如图3-1所示。

			[image: ]图3-1　试验装置示意图



			
			电凝聚硝化小试SBR的条件优化运行方式：一个周期换向Fe-C电凝聚SBR反应器在温度为10℃、换向周期为30s、水力停留时间为16h、无外加碳源的条件下好氧运行。

			电凝聚硝化小试SBR的机理试验运行方式：4个SBR反应器一直在好氧环境中运行。运行分为3个阶段，第一阶段反应器温度为20℃，其余两个阶段的温度分别为15℃和10℃。每个阶段的反应时间约为3周。反应器的水力停留时间为16h，每天排出底物污泥50mL，无外加碳源。

			3.1.1.2　用水和接种污泥

			试验采用人工模拟废水，废水主要成分见表3-1。其中，以（NH4）2SO4为氮源，以KH2PO4为磷源，其他还包括CaCl2、无水MgSO4、NaHCO3和微量元素。微量元素主要成分见表3-2。

			表3-1　模拟废水主要成分

[image: ]

		
			表3-2　微量元素主要成分

[image: ]

			
			试验接种的活性污泥取自实验室油页岩废水驯化装置。活性污泥闷曝24h后，以葡萄糖和甲醇为碳源扩大培养。正式试验时，无外加碳源。

			条件试验和机理试验污泥初始的MLVSS（混合液挥发性悬浮固体浓度）分别为3547mg/L和3479mg/L左右，MLVSS/MLSS（MLSS为混合液悬浮固体浓度）分别为0.902和0.926。

			3.1.2　电凝聚强化技术条件优化

			为确保硝化机理研究在该生物电凝聚系统的最佳处理条件下进行，在机理研究试验前，通过试验确定了电凝聚在SBR系统下的最佳条件。

			3.1.2.1　电流强度

			为探究电凝聚对硝化作用的影响，并模拟油页岩污水处理厂好氧池的污染物浓度，条件试验时，进水氨氮为200mg/L，无有机碳源，其他组分见表3-1和表3-2。试验采用一个SBR反应器，外加周期换向的电凝聚技术。本节试验反应器一直在好氧条件下，在温度控制为10℃左右、进水pH值为7～7.5、极板间距为8cm、直流稳压电源换向周期为30s且一直通电的条件下，探究不同电流强度对氨氮去除率的影响。条件试验时，每个条件稳定运行一周，进出水氨氮浓度每天测量一次，每个条件测量结束时清洗污泥。

		
			
			图3-2为不同电流强度下PRBES系统中氨氮的去除效果。由图可知，当电流为0.005A、0.01A、0.015A和0.02A时，反应器进水氨氮维持在200mg/L左右，出水平均氨氮分别为76.24mg/L、68.21mg/L、68.14mg/L和68.23mg/L左右，去除率分别为60.9%、66.06%、65.41%和65.66%左右。可以看出，当电流强度为0.005A时，反应器的出水氨氮浓度最高，氨氮的去除率最低。当电流强度持续增大到0.01A后，出水氨氮浓度下降，平均浓度约为68mg/L。然而，当电流强度继续增大后，出水氨氮浓度变化不明显，与0.01A时基本相同。电流强度增大有两方面的作用：其一，增强电场对微生物的刺激，增强传质速率；其二，使极板溶出的铁离子变多。考虑到电流过大会溶出过多的铁离子以及能耗问题，电流强度选择0.01A。

				[image: ]图3-2　不同电流强度下PRBES系统中氨氮的去除效果



			3.1.2.2　极板间距

			本节试验在反应器温度控制为10℃左右、进水pH值为7～7.5、电流强度为0.01A、直流稳压电源一直通电的条件下，探究不同极板间距对硝化过程氨氮去除率的影响。条件试验时，每个条件稳定运行一周，污染物每天测量一次。

			如图3-3所示，试验探究了不同极板间距时电凝聚对氨氮的去除效果。当极板间距分别为2cm、4cm、6cm、8cm和10cm时，出水氨氮平均浓度依次为68.97mg/L、64.14mg/L、62.25mg/L、67.87mg/L和67.14mg/L左右，氨氮平均去除率分别为65.86%、68.25%、69.18%、69.22%和66.6%左右。可以看出，出水氨氮浓度随着极板间距的增大先减小后增大。在极板间距为8cm时，氨氮去除率最好。极板间距的大小影响两个方面：其一，电场覆盖的活性污泥数量；其二，极板间的电压大小（本试验固定电流）。试验时，极板间距为6cm和8cm时的电压基本相同，大约为1.5V，说明其能耗也相似。另外，为了覆盖更多的活性污泥，综合考虑选取电压极板间距为8cm。

			[image: ]图3-3　不同极板间距下PRBES系统中氨氮的去除效果



			
			3.1.2.3　通断电时间比

			在反应器温度控制为10℃左右、进水pH值为7～7.5、极板间距为8cm、电流强度为0.01A的条件下，探究电源不同通断电时间比对硝化过程氨氮去除率的影响。试验时，每个条件稳定运行一周，污染物每天测量一次。

			
			图3-4为电源不同通断电时间比条件下PRBES系统中氨氮的去除效果。其中，通断电时间比以10min为一个周期，Mode 1～Mode 5分别对应100s通-500s断、200s通-400s断、300s通-300s断、400s通-200s断、500s通-100s断，每个周期运行一星期，周期结束后清洗污泥。由图可知，当通断电时间比为Mode 1～Mode 5时，进水氨氮浓度为200mg/L左右，出水氨氮浓度分别为66.14mg/L、58.15mg/L、46.21mg/L、53.76mg/L和60.22mg/L左右，氨氮去除率分别为66.43%、71.22%、77.35%、73.25%和69.59%左右。可以看出，随着电源通电时间的增加，出水氨氮浓度先减小后增大。电源通断电的主要目的是控制铁极板中铁离子的溶出。铁离子是微生物生长必不可少的元素之一，是一些酶的活性中心，是电子传递链的组成部分，适量的铁离子可以提高微生物的硝化能力［11］。本节试验结果显示，在Mode 3情况下，即电源300s通-300s断时，电凝聚反应器的氨氮去除率最大。

			[image: ]图3-4　电源不同通断电时间比条件下PRBES系统中氨氮的去除效果



			综合上述试验得出，该电凝聚SBR反应器在电流强度为0.01A、极板间距为8cm、通断电时间比为300s通-300s断的条件下，氨氮的去除效果最好。

			3.1.3　电场和铁离子对硝化的影响

			为了研究周期换向电凝聚系统中不同因素对硝化促进程度的影响，在电凝聚SBR反应器的最佳处理条件下，搭建4个相同的SBR反应器（图3-1），反应器1中加入Fe-C极板（S1），反应器2中加入大小相同的C-C极板（S2），反应器3中加入一定量的铁离子（S3），反应器4为对照组（S4）。S1为完整的周期换向电凝聚系统（PRBES），S2为只有电场作用的电凝聚系统，S3为只有铁离子作用的系统。试验探究电凝聚中铁离子和电场作用对氨氮去除、污泥性能、酶活性以及微生物群落结构的影响，找出电凝聚系统中影响污泥硝化作用的关键因素。

			电凝聚SBR外接一个可调控的周期换向的直流稳压电源，其通断电时间比为300s通-300s断，电流强度为0.01A（电压1.5V左右），换向周期为30s。因此可以计算出，阳极为铁极板的时间是每天6h。根据式（3-1）～式（3-4），当铁极板为阳极时，会溶出铁离子，阴极产生［H］。根据法拉第定律［式（3-1）］，理论上S1每天溶出62.67mg铁离子，即7.83mg/L（反应器的有效容积为8L）。为了保证铁离子浓度一致，每天向S3中投加313mg的FeSO4·7H2O。

			法拉第定律：

			m=KQ=KIt=[image: ]It　　 （3-1）

			式中，m为析出金属质量，g；K为电化学当量；Q为电量；I为电流强度，A；M为析出金属的摩尔质量，g/mol；n为正负化合价总数的绝对值；F为法拉第常数，96500C/mol；t为通电时间，s。

			阳极反应［12］：

			Fe2+[image: ] Fe3++e； E[image: ]=－0.77V　　 （3-2）

				Fe[image: ] Fe2++2e； E[image: ]=－0.44V　　 （3-3）

			阴极反应［12］：

			2H++2e[image: ] 2［H］[image: ] H2； E[image: ]=0.00V　　 （3-4）

			3.1.3.1　电凝聚硝化原理分析

			机理试验采用模拟废水，进水氨氮浓度约为200mg/L，试验运行期间无碳源，一直曝气。图3-5为稳定运行时4个反应器在不同温度下的进出水氨氮浓度。总体而言，所有反应器中氨氮去除率随着温度的下降而降低。当温度为20℃时，S1、S2、S3和S4中出水氨氮平均浓度分别为3.55mg/L、16.84mg/L、8.4mg/L和20.12mg/L左右，去除率分别为98.23%、91.62%、95.83%和90.08%左右；当温度下降到10℃时，4个反应器中氨氮出水浓度依次为47.81mg/L、97.7mg/L、75.69mg/L和130.01mg/L左右，去除率依次为76.26%、51.4%、62.36%和35.33%左右。4个反应器中氨氮去除率差距随着温度的下降越来越大。由图3-5可以看出，当温度为20℃时，4个反应器出水氨氮浓度均小于25mg/L，然而当温度为10℃时，4个反应器的出水氨氮浓度差距明显增大。这表明PRBES系统有能力增强污泥在低温条件下的硝化性能。

			[image: ]图3-5　稳定运行时4个反应器在不同温度下的进出水氨氮浓度



			
			相互比较4个反应器可以看出，Fe-C电极对硝化作用的促进程度最大，其次是铁离子，再次是石墨极板。这也就是说明铁离子对整体硝化作用的增强效果强于电场。在周期换向的生物电凝聚系统中，氨氧化主要的电子受体为氧气和电极。电源每天的工作时间为12h，根据公式I=Q/t可以计算出，电源每天大约吸收432C（0.045mol）电子。在20℃时，PRBES系统每天去除的氨氮量为0.165mol。理论上，当1mol氨氮转化为硝态氮时产生8mol电子［式3-5）］。这样看来，即使电源每天吸收的所有电子都来自氨氮的氧化，电极对氨氮直接去除的贡献也很小。另外，由于在电流恒定为0.01A时，电极电压不高（1.5V左右），因此，在没有微生物催化的条件下，电极很难直接以氧气为电子受体氧化氨氮。所以，PRBES系统中绝大部分氨氮是微生物去除的，电源的作用是刺激微生物活性来提高氨氮的去除率。PRBES电源对微生物的影响分为两个方面，即电场和铁离子。为了研究哪个因素对硝化作用的去除效果最强，试验分别搭建了仅有电场作用的S2和仅有铁离子作用的S3反应器。

			[image: ]　　 （3-5）

			3.1.3.2　污泥浓度

			活性污泥是污水生物处理的主体，它由有机物和无机物组成。活性污泥中有机物的含量可以间接反应活性污泥中微生物的数量［13］。混合液挥发性悬浮固体浓度（MLVSS）是表征污泥性能的参数，它代表活性污泥中有机物的含量，即可以反映反应器中微生物的量。图3-6为稳定运行时4个反应器中的MLVSS。由图可知，4个反应器中初始的MLVSS约为3479mg/L。当反应器温度为20℃时，S1、S2、S3和S4中的平均MLVSS分别为3422.7mg/L、2855.8mg/L、3218.9mg/L和2731.9mg/L左右；当反应器温度下降到15℃时，4个反应器中的平均MLVSS依次为3263.4mg/L、2394.8mg/L、2800.2mg/L和2221mg/L；当反应器温度为10℃时，4个反应器中的平均MLVSS依次为2783.64mg/L、1736mg/L、2171.4mg/L和1400.4mg/L。可以看出，随着反应器稳定运行，4个反应器的平均MLVSS均呈现下降趋势。其中，S1的MLVSS最高，之后依次是S3、S2和S4。结果表明，铁离子对MLVSS有很大的影响。

			[image: ]图3-6　稳定运行时4个反应器中的MLVSS



			
			由于反应器稳定运行时无有机碳源，导致大量异养的微生物死亡，这也就是4个反应器中的MLVSS均下降的原因。铁离子是微生物生长必不可少的微量元素，一定量的铁离子可以增加生物量［14，15］。当铁离子加入时，它会被活性污泥吸附或吸收，降低污泥的SVI（污泥体积指数），提高污泥性能［16］。再结合图3-6可以看出，在电凝聚最佳的条件下，铁离子对污泥MLVSS的影响要强于电场。将反应器的MLVSS与各个反应器的氨氮处理效果相互比较可知（图3-5、图3-6），更高生物量的反应器，其氨氮整体去除性能更好。

			3.1.3.3　铁离子浓度

			试验中，4个反应器进水的铁离子浓度每3天测量一次。图3-7为稳定运行时4个反应器中铁离子的浓度。由图可知，进水铁离子浓度一直在0.155mg/L左右。当反应器温度为20℃时，S1、S2、S3和S4中铁离子的平均浓度分别为3.73mg/L、0.089mg/L、4.73mg/L和0.062mg/L左右；当反应器温度为15℃时，4个反应器中铁离子的平均浓度分别为11.38mg/L、0.129mg/L、12.77mg/L和0.12mg/L左右；当反应器温度为10℃时，4个反应器中铁离子的平均浓度分别为16.77mg/L、0.195mg/L、19.41mg/L和0.192mg/L左右。可以看出，进水、S2和S4中的铁离子浓度很低（<0.5mg/L），S1和S3中的铁离子浓度随着反应器稳定运行每天逐渐累积，其中S1的铁离子浓度略低于S3。

			[image: ]图3-7　稳定运行时4个反应器中铁离子的浓度



			
			尽管理论上S1和S3每天会溶出或者投加7.83mg/L的铁离子，但实际测量的两个反应器混合液中铁离子含量远远低于理论值，故推测大多数铁离子附着在污泥表面或者被微生物吸收。理论上S1和S3中的铁离子浓度一致，但实际测量中S1溶液中的铁离子要少于S3。对比S1和S3，S1仅仅比S3多了电场的强化作用。电场可以增加传质、提高电子流、增加反应速率，从而刺激微生物生长。从图3-6中可以看出，S1的MLVSS大于S3，因此S1中活性污泥吸附和吸收的铁离子相应增多，溶液中的铁离子含量减少。虽然S1和S3理论上加入的铁离子一样，但是由于电场的作用，使得S1中加入的铁离子可以更好地被活性污泥利用。

			表3-3为反应器中污泥的粒径。由表可知，随着反应器运行，S1与S3中的污泥粒径逐渐增大，S2与S4中的污泥粒径略微增大。4个反应器中污泥的平均粒径分别为290.69μm、219.61μm、280.82μm和217.94μm左右，可以看出，S1和S3中的污泥粒径要大于S2和S4，这也从侧面反映了S1和S3中铁离子的絮凝作用。更大粒径的污泥可以吸附更多的硝化细菌，提高反应器中污泥的沉降性，减少由于重力出水引起的硝化细菌流失。整体上，试验表明了电凝聚对电场和铁离子的耦合作用要强于单独的电场作用和单独的铁离子作用之和。

			表3-3　反应器中污泥的粒径

[image: ]

			
			3.1.4　酶活性

			氨单加氧酶（AMO）、羟胺氧化还原酶（HAO）、亚硝酸盐氧化还原酶（NOR）是硝化过程中的3种关键酶［式（3-6）］。其中，AMO可以催化N[image: ]-N到NH2OH的氧化，HAO可以促进NH2OH氧化为N[image: ]，NOR控制了N[image: ]氧化为N[image: ] ［17］。研究表明电场和铁离子均能增强酶活性。有研究报道，电磁力可以在水中形成很多自由基［18］，而且pH值伴随电场的变化而变化［19］，这些改变可能会影响酶的空间结构。杨春生［20］和褚江永［21］发现电场对酶的二级结构有显著影响，使得酶无规卷曲和折叠的结构趋于α-螺旋结构或β-折叠结构，让无序的结构整体趋于有序化。铁元素是微生物生长不可或缺的微量元素，也是活性污泥的重要组成部分［22］。而且，铁离子是一些氧化酶的活性中心，是一些反应中电子传递链上不可缺少的重要成分［23］。另外，铁离子是一种常见的无机阳离子活化剂，可以作为辅酶活化剂提高酶的催化活性［24］。

			[image: ]　　 （3-6）

			为了进一步研究电场和铁离子分别对硝化的深度影响，试验测量了AMO、HAO和NOR的酶活性。表3-4为四个反应器的污泥中AMO、HAO和NOR的活性。由表可知，S1、S2、S3和S4中AMO的平均活性分别为35.72U/g、30.22U/g、33.48U/g和27.63U/g左右；4个反应器中HAO的平均活性分别为16.18U/g、14.25U/g、12.38U/g和11.76U/g左右；4个反应器中NOR的平均活性分别为40.51U/g、36.08U/g、35.58U/g和31.16U/g左右。整体上，所有酶活性均随着温度的降低而下降。对比4个反应器，S1中的AMO、HAO和NOR酶活性最高，S4的最低，S2和S3中的酶活性高低较难区分。由表3-4可知，对于AMO来说，铁离子的促进作用更强，但是对于HAO和NOR来说，电场的影响更大。总体来说，在该电凝聚条件下，电场对这3种酶活性的影响看起来更大。综上所述，电场和铁离子均能提高AMO、HAO和NOR的酶活性，二者耦合的电凝聚方法对这些酶活性的影响更大。综合对比，从图3-5和图3-6中也可以看出，在不对比酶活性的情况下，铁离子依然可以通过增加生物量来增强氨氮的去除，而对于电凝聚S1来说，由于有最高的生物量和最好的酶活性，因此它对硝化的促进程度最高。

			表3-4　四个反应器的污泥中AMO、HAO和NOR的活性

[image: ]

		
			3.1.5　硝化速率

			硝化化学计量方程式定量地反映了产物和反应物之间的关系。当参加反应的一种产物或者反应物已知时，便可以通过方程式计算出另外一种反应物或者产物的反应速率［25］。近些年来，国内外研究者深刻系统地研究了硝化动力学，Monod［26］最初建立了单一基质的Monod方程，之后Mand Cpl（1987） ［27］、Barker和Dold（1997） ［28］和Cpl等（1999） ［29］ 进一步对硝化反硝化动力学进行了充分研究，建立了现在广泛使用的氨氧化比增值速率动力学修正方程［式（3-7）］。

			氨氧化比增值速率动力学修正方程［25，30］的表达式为：

			[image: ]　　 （3-7）

			式中，N0为t=0时刻的氨氮浓度，mg/L；Nt为t时刻的氨氮浓度，mg/L；Vmax为最大比利用速率，mg/（mg·min）；KN为半速率常数，mg/L；X为污泥浓度，mg/L；t为时间，min。

			为了研究N[image: ]-N和N[image: ]-N的利用率与底物浓度之间的关系，试验测量了4个反应器在不同温度下的氨氧化速率和亚硝酸盐氧化速率（图3-8）。又根据氨氧化比增值速率动力学修正方程［式（3-7）］，计算出了相应的最大比利用率Vmax（表3-5）。硝化速率包括氨氧化速率和亚硝酸盐氧化速率。

			
						
[image: ]

			
			表3-5　不同温度下4个SBR反应器硝化速率的Vmax



			
			
			如图3-8所示，根据统计学分析，S1～S4在20℃时，N[image: ]-N（N[image: ]-N>1mg/L）的降解速率分别为0.324mg/（L·min）、0.266mg/（L·min）、0.296mg/（L·min）和0.239mg/（L·min）；当温度为15℃时，4个反应器中N[image: ]-N的降解速率下降到0.218mg/（L·min）、0.167mg/（L·min）、0.196mg/（L·min）和0.154mg/（L·min）；当温度为10℃时，4个反应器中N[image: ]-N的降解速率下降到0.121mg/（L·min）、0.094mg/（L·min）、0.103mg/（L·min）和0.081mg/（L·min）。与此相对，4个反应器中N[image: ]-N在20℃下的降解速率分别为0.183mg/（L·min）、0.119mg/（L·min）、0.144mg/（L·min）和0.109mg/（L·min）；当温度为15℃时，4个反应器中N[image: ]-N的降解速率下降到0.11mg/（L·min）、0.078mg/（L·min）、0.088mg/（L·min）和0.071mg/（L·min）；当温度为10℃时，4个反应器中N[image: ]-N的降解速率下降到0.077mg/（L·min）、0.044mg/（L·min）、0.062mg/（L·min）和0.037mg/（L·min）。整体上，硝化速率随着温度的下降而降低。对比4个反应器，S1中的氨氧化速率和亚硝酸盐氧化速率最大，之后依次是S3、S2和S4。这个测试结果与4个反应器中整体的N[image: ]-N去除性能相一致。

			
			

			
	
		
			Vmax表示单位污泥单位时间的底物利用率。如表3-5所列，S1～S4反应器中氨氧化速率的平均Vmax分别是6.32×10－5mg/（mg·min）、5.86×10－5mg/（mg·min）、5.91×10－5mg/（mg·min）和6.29×10－5mg/（mg·min）左右，4个反应器中亚硝态氮的平均Vmax分别是3.66×10－5mg/（mg·min）、3.33×10－5mg/（mg·min）、3.54×10－5mg/（mg·min）和3.28×10－5mg/（mg·min）左右。总体上，Vmax随着温度的上升而增大。根据统计学分析，整体上，4个反应器中氨氧化速率的Vmax的排序为S1>S4>S3>S2，相应地，4个反应器中亚硝酸盐氧化速率的Vmax整体上的排序为S1>S3>S2>S4。总体来看，电凝聚系统中铁离子对Vmax的促进作用要强于电场。

			然而，当温度为10℃时，铁离子对氨氧化速率的Vmax的影响要弱于电场，这一结果与反应器2和3在10℃时的整体N[image: ]-N去除性能相反（表3-5和图3-8）。但是，由图3-8（c）可以看出，反应器3的氨氧化速率要高于反应器2。这一现象表明，生物量对反应器整体的N[image: ]-N去除性能影响较大。对比反应器的MLVSS（图3-6），整体上，只含有铁离子的S3比只含有电场的S2的MLVSS高，这说明铁离子对生物量的促进作用强于电场，而更高浓度的生物量更有利于反应器整体的N[image: ]-N去除。

			3.1.6　微生物群落结构

			高通量测序技术为微生物群落分析开辟了一个新的领域［31］，该技术可以直观地显示各个污泥样品中不同类型微生物占的比例，并对其功能进行预测，找出其内在的联系等。

			废水处理中，生物处理的应用最为广泛。而废水生物处理主要是不同功能的微生物对相应污染物的吸收分解和再利用。活性污泥中微生物群落的波动会影响反应器的污水处理效果［32，33］。从前文的分析可知，PRBES系统中氨氮的去除主体是微生物，对不同反应器中微生物群落结构进行分析，可以深入地了解电凝聚中不同因素对活性污泥的影响，从而推断4个反应器中各种现象产生的原因，从根本上找出电凝聚对硝化产生的影响。

			表3-6列出了所用样品的Chao指数、Shannon指数和样品覆盖度。所有样品的覆盖度均超过99%，可以看出本次测序足以覆盖整个微生物群落。初始活性污泥的Chao指数和Shannon指数分别为1705.623和3.69422。随着反应的进行，S1和S3中的Chao指数和Shannon指数先减小后增大，而S2和S4中的变化不大。根据统计学分析，整体上，S2的Chao指数和Shannon指数要大于S1和S3。这可能是由于反应器1和3中铁离子的作用刺激了一些微生物，使得这类微生物的相对丰度增加，从而使反应器整体的物种丰富度下降。对比4个SBR，大体上，电场对微生物种群多样性的提升作用更强。

			表3-6　不同温度下4个反应器中的生物多样性
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			图3-9为反应器中纲和属层面细菌的相对丰度。在纲的层面上，4个反应器中占主导地位的菌是Alphaproteobacteria、Betaproteobacteria、Gammaproteobacteria和Planctomycetia［图3-9（a）］。在属的层面上，4个反应器中的优势菌种是Hyphomicrobium、Thauera、Nitrobacter、Nitrosomonas、Paracoccus 和Hydrogenophaga［图3-9（b）］。由图可知，Hyphomicrobium在S1～S4中的平均相对丰度分别为7.69%、6.54%、9.98%和4.83%；Thauera在S1～S4中的平均相对丰度分别为6.68%、7.26%、6.29%和5.02%；Nitrobacter在S1～S4中的平均相对丰度分别为7.34%、2.7%、5.44%和2.59%；Nitrosomonas在S1～S4中的平均相对丰度分别为12.63%、9.01%、11.18%和7.75%；Paracoccus在S1～S4中的平均相对丰度分别为8.52%、5.98%、4.43%和4.5%；Hydrogenophaga在S1～S4中的平均相对丰度分别为3.38%、3.8%、2.24%和1.97%。

			
			[image: ]图3-9　反应器中纲(a)和属(b)层面细菌的相对丰度



			

			Hyphomicrobium属于Alphaproteobacteria纲，是典型的反硝化细菌［34］。另外，Hyphomicrobium一般以甲醇为碳源［35，36］，由于试验前污泥的扩大培养用的碳源中有甲醇，因此Hyphomicrobium的相对丰度较大。在一些学者的研究中，Hyphomicrobium经常是反硝化的优势菌种［37］。Paracoccus也属于Alphaproteobacteria纲，它同时兼具异养硝化和好氧反硝化的能力［38，39］，这个菌可以把N[image: ]-N和N[image: ]-N还原为N2 ［40，41］。Sun Guangzhi等研究6种湿地处理高负荷氨氮废水，发现其中主要起脱氮作用的菌是Hyphomicrobium和Paracoccus ［42］。在系统稳定运行后，4个反应器中的Hyphomicrobium菌相对丰度越来越小。这是由于正式硝化试验时，反应器中没有外加有机碳源，且一直曝气，使得Hyphomicrobium菌没有外加有机碳源，便相对减少。与Hyphomicrobium菌不同，Paracoccus的相对丰度并没有因为反应器无碳源而明显减小。当反应稳定进行时，反应器处于无有机碳源并曝气的状态，大量异养菌死亡。与其他异养菌相比，Paracoccus菌可以在好氧情况下利用碳源反硝化，而这些碳源可以由其他异养菌死亡后释放的物质来提供。这可能是Paracoccus菌在困难环境中仍能存活的原因。

			Thaurea属于Betaproteobacteria纲，它是一类有反硝化能力的微生物［43，44］。据报道，Thaurea属的部分菌株有能力在厌氧条件下将N[image: ]-N还原为N[image: ]-N ［45，46］。也有学者研究发现，Thaurea属的细菌能够在好氧条件下还原硝酸盐［47］，最终产生N2和C[image: ]。在4个反应器中，随着反应稳定进行，Thaurea属的相对丰度越来越小，又由于它可以在好氧条件下反硝化，因此它的下降趋势小于Hyphomicrobium菌。　

			Hydrogenophaga属是自养兼性厌氧菌，在Hydrogenophaga反硝化系统中，它可以利用H2或者［H］的电子进行反硝化［49，50］。在S1和S2中，Hydrogenophaga菌的相对丰度逐渐增加［图3-9（b）］。根据统计学分析，S1和S2中Hydrogenophaga菌的相对丰度大于S3和S4中。由于反应器1（Fe-C电极）和2（C-C电极）中添加了极板，极板阴极产生的氢离子［式（3-4）］能够被Hydrogenophaga吸收利用，因此这两个反应器中Hydrogenophaga菌的含量较多。

			在属的层面上，4个反应器中氨氧化细菌（AOB）Nitrosomonas ［51］的相对丰度最大。稳定运行后，亚硝酸盐氧化菌（NOB）Nitrobacter ［52，53］的含量上升。丰富的硝化细菌为反应器中N[image: ]-N的高效去除提供了可能。为了进一步研究Nitrosomonas、Nitrobacter与硝化性能的关系，单独列出了这两种菌的相对丰度。如图3-10所示，S1～S4中Nitrosomonas菌的平均相对丰度分别为12.63%、9.01%、11.18%和7.75%左右，S1～S4中Nitrobacter菌的平均相对丰度分别为7.34%、2.7%、5.44%和2.59%左右。对比4个SBR反应器，S1中的Nitrosomonas和Nitrobacter相对丰度最高，之后依次是S3、S2和S4。在S1和S3中，随着反应器的稳定运行，Nitrosomonas的相对丰度先增大后减小，与此相对，Nitrobacter的生物量一直增大。

			[image: ]图3-10　不同温度下4个反应器中Nitrosomonas和Nitrobacter的相对丰度



			
			Nitrosomonas菌一开始便是优势菌种，当反应器温度适宜时，它能够稳定地生长，但是当反应器温度不适应（10℃）时，Nitrosomonas菌的含量逐渐减少。Nitrobacter菌的初始含量不高，由于环境适宜，Nitrobacter菌增长迅速。当Nitrobacter菌迅速增长后，由于竞争的关系，Nitrosomonas菌的含量开始轻微下降。对S2和S3来说，铁是微生物生长必不可少的重要元素，它参与微生物的新陈代谢，可以增加活性污泥含量（图3-6）［23］。电场能够改变酶的空间结构、增大传质速率。相比之下，铁离子对Nitrosomonas和Nitrobacter的影响更大，这也就是S3中硝化性能强于S2的原因。当然，Fe-C电凝聚SBR反应器由于耦合了电场和铁离子的优点，它对硝化的促进作用最好。

		
							3.2　电凝聚强化SBR生物反硝化试验研究

					
			目前，广泛被使用的脱氮技术主要分为三种，即物理脱氮、化学脱氮和生物脱氮。其中，生物脱氮技术由于低廉的价格和无污染氮气的释放成为应用和研究的热点［54，55］。然而，中国北部很多污水处理厂长期在低温和碳源不足的情况下运行。温度是影响生物脱氮技术的关键因素，温度的变化会引起气体排放的变化。另外，低温条件下微生物的新陈代谢变慢，导致其增长速率减缓、处理效果变差［56］。Sun等［57］认为废水的C/N低于8时，属于低碳氮比废水。碳源的缺乏会限制活性污泥的脱氮性能。为了克服这个问题，人们一般会向生物系统中额外添加碳源，但是外加碳源不仅会增加处理成本，而且在不适宜的条件下会导致出水水质下降［3］。

			生物电化学是近些年发展起来的一项新型技术，其具有增强生物脱氮和有机物去除的性能［1，4］。传统的生物反硝化是在厌氧条件下，以有机物为碳源和电子供体，硝酸盐氮一步一步还原为氮气的过程［57］。在生物电化学系统的阴极附近，自养反硝化微生物可以从电源获得电子，将硝态氮还原为氮气，这样系统在反硝化时可以减少碳源的利用。作为生物电化学种类之一，生物电凝聚技术结合了生物和电化学处理两种方式。电凝聚技术是以活性金属和惰性材料为电极，外加一个周期换向的电源。当活性金属为阳极时，阳极能产生金属离子，其能与系统中活性污泥或其他物质形成较大的絮凝物。电源的周期换向可以控制金属的溶出量，在一定程度上减少阳极的氧化。

			虽然有学者的研究表明，电凝聚技术可以提高普通生物处理系统的COD、氨氮和总磷的去除效果［8-10，58］，但是到目前为止，很少有学者研究电凝聚中哪个因素是增强系统脱氮性能的关键。与上一节类似，本节根据电凝聚中不同因素搭建4个SBR反应器：①完整的Fe-C电极周期换向电凝聚SBR反应器；②C-C电极周期换向SBR反应器；③铁离子SBR反应器；④空白对照普通SBR反应器。本节试验通过观察不同因素对低温条件下活性污泥的影响，探究电凝聚系统中哪个因素是促进低温条件下活性污泥反硝化作用的关键。

			3.2.1　材料和试验方法

			3.2.1.1　装置与运行方式

			反硝化试验是在小试的4个SBR反应器中装入搅拌装置，关闭空气泵，如图3-11所示。

			[image: ]图3-11　试验装置示意图



			
			电凝聚反硝化小试SBR的条件优化运行方式：一个电凝聚SBR反应器在温度为20℃、换向周期为30s、水力停留时间为16h的条件下厌氧运行。

			电凝聚反硝化小试SBR的机理试验运行方式：4个SBR反应器一直在厌氧环境中运行。运行分为3个阶段，第一阶段反应器温度为20℃，其余两个阶段温度分别为15℃和10℃。反应器的水力停留时间为16h。

			3.2.1.2　用水和接种污泥

			试验采用人工模拟废水，主要成分见表3-7。其中，COD是用甲醇和葡萄糖以1∶1的比例配备的，硝态氮和总磷分别由NaNO3和KH2PO4提供，其他还包括CaCl2、无水MgSO4、NaHCO3和微量元素。微量元素详见表3-2。

			表3-7　模拟废水主要成分
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			试验接种的活性污泥取自实验室油页岩废水驯化装置。条件试验和机理试验污泥初始的MLVSS分别为3865mg/L和3571mg/L左右，MLVSS/MLSS分别为0.851和0.872。

			3.2.2　电凝聚强化技术条件优化

			为确保反硝化机理研究在该生物电凝聚系统的最佳处理条件下进行，在机理研究试验前，通过试验确定了电凝聚在SBR系统下的最佳条件。

			3.2.2.1　电流强度

			为模拟油页岩污水处理厂厌氧池的污染物浓度，进水COD和硝态氮浓度分别设置成600mg/L和200mg/L。试验采用一个SBR反应器，外加周期换向的电凝聚技术。本节试验的反应器在一直厌氧、温度控制为20℃左右、进水pH值为7～7.5、极板间距为8cm、直流稳压电源换向周期为30s且一直通电的条件下，探究不同电流强度对污染物去除率的影响。条件试验时，每个条件稳定运行一周，每天测量污染物一次，每个条件测量结束时清洗污泥。

			图3-12显示了SBR反应器在不同电流强度下，出水COD与N[image: ]-N的平均浓度。如图3-12所示，在电流强度分别为0.005A、0.01A、0.015A和0.02A的条件下，出水COD分别为40.21mg/L、38.12mg/L、39.23mg/L和38.51mg/L左右，去除率分别为93.28%、93.68%、93.47%和93.57%左右；出水硝态氮浓度分别为101.15mg/L、96.32mg/L、96.21mg/L和99.12mg/L左右，去除率分别为49.17%、52.18%、51.41%和50.68%左右。可以看出，在反应器稳定运行的情况下，不同电场强度对COD去除率的影响不大，但对N[image: ]-N的去除率有一定的影响。当电场强度为0.005A和0.02A时，硝态氮的去除效果略差；当电场强度为0.01A和0.015A时，硝态氮的去除效果相对较好，且相差不大。当电流强度过低时，阳极溶出的铁离子较少，对污泥絮凝的促进效果不明显；当电流强度过高时，由于溶出铁离子过多，产生大面积的污泥絮凝，会对微生物活性产生影响［59，60］。另外，从能耗角度考虑到0.015A时的能耗要比0.01A时多，因此电流强度选择0.01A。

			[image: ]图3-12　周期换向电凝聚系统中电流强度对反硝化的影响



			
			3.2.2.2　极板间距

			试验在反应器温度控制为20℃左右、进水pH值为7～7.5、电流强度为0.01A、直流稳压电源一直通电的条件下，探究不同极板间距对污染物去除率的影响。条件试验时，每个条件稳定运行一周，污染物每天测量一次，每个条件试验结束时清洗污泥。

			图3-13显示了SBR反应器分别在不同极板间距条件下出水COD与N[image: ]-N的平均浓度。如图所示，极板间距分别为2cm、4cm、6cm、8cm和10cm时，出水COD的平均浓度分别为41.11mg/L、40.3mg/L、39.25mg/L、38.82mg/L和36.2mg/L左右，去除率为93.19%、93.31%、93.49%、93.54%和93.98%左右；出水硝态氮的平均浓度为103.25mg/L、99.58mg/L、93.54mg/L、96.42mg/L和101.38mg/L左右，去除率分别为49.14%、51.43%、52.76%、51.06%和49.06%左右。同电流强度一样，极板间距对COD去除率的影响不明显。出水N[image: ]-N的浓度随着极板间距的增大先减小后增大。极板间距过小时，由于极板间覆盖的污泥量较少，电场直接作用在整体污泥上的较少，使得反应效果略差；当极板间距过大时，虽然极板间的电流强度一样，但是由于阻力变大，电压增大，当电压高于1.21V时［12］，阳极会溶出三价铁离子，这样，就比阳极溶出二价铁离子时，溶液中少了Fe2+[image: ] Fe3++e时铁离子提供的电子，其反硝化细菌需要的电子供体可能会减少，因此过高的极板间距略降低了反硝化作用。最后综合考虑，选择极板间距为6cm。

			[image: ]图3-13　周期换向电凝聚系统中极板间距对反硝化的影响



			
			3.2.2.3　通断电时间比

			试验在反应器温度控制为20℃左右、进水pH值为7～7.5、极板间距为6cm、电流强度为0.01A的条件下，探究电源不同通断电时间比对污染物去除率的影响。试验时每个条件稳定运行一周，污染物每天测量一次，每个条件试验结束时清洗污泥。

			图3-14显示了电凝聚SBR反应器分别在5种不同模式的通断电时间比条件下，出水COD与N[image: ]-N的平均浓度变化。需要说明的是，通断电时间比以10min为一个周期，Mode 1～Mode 5分别是100s通-500s断、200s通-400s断、300s通-300s断、400s通-200s断、500s通-100s断。由图可知，在Mode 1～Mode 5的条件下，出水COD的平均浓度为39.14mg/L、38.82mg/L、38.21mg/L、40.8mg/L和40.52mg/L左右，去除率分别为93.47%、93.55%、93.68%、93.34%和93.23%左右；出水硝态氮的平均浓度为107.16mg/L、95.4mg/L、82.34mg/L、86.54mg/L和92.15mg/L左右，去除率分别为45.05%、51.57%、57.11%、54.86%和53.29%左右。与前两个条件相似，通断电时间比对COD去除率的影响依然不明显，N[image: ]-N的去除率随着通电时间的增加先增大后减小。电源通电时间与铁离子的溶出成正比，如上文所述，铁离子过量和少量均会影响反应器中污泥的反硝化性能。从反应器的脱氮性能可以看出，当通断电时间比为模式3（300s通-300s断）时，出水硝态氮最少。

			[image: ]图3-14　周期换向电凝聚系统中通断电时间比对反硝化的影响



			
			综合上述试验可以看出，该电凝聚SBR反应器在电流强度为0.01A、极板间距为6cm、通断电时间比为300s通-300s断的条件下，污染物的去除效果最好。

			3.2.3　电场和铁离子对反硝化的影响

			3.2.3.1　电凝聚反硝化原理分析

			试验搭建4个SBR反应器，分别加入Fe-C电极（S1）、C-C电极（S2）、一定量的铁离子（S3）和空白（S4），在厌氧条件下长期运行，稳定后分为3个阶段，温度分别为20℃、15℃和10℃。

			图3-15和图3-16分别为稳定运行期间4个反应器中COD和N[image: ]-N的进出水浓度与去除率。如图3-15所示，4个反应器的出水COD浓度随着反应温度的下降而上升。当温度为20℃时，4个反应器中COD的平均去除率约为92%；当反应器温度下降到15℃时，S1～S4中COD的平均去除率分别为89.46%、86.18%、88.48%和85.14%；当反应器温度下降到10℃时，S1～S4中COD的平均去除率分别为85.88%、83.20%、85.11%和71.45%。对于反应器1、2、3而言，温度变化对COD去除效果的影响差异性不大。对于反应器4来说，当运行温度降为10℃时，其与另外3个反应器的差距开始显现。

			[image: ]图3-15　稳定运行期间4个反应器中COD进出水浓度与去除率



			
			[image: ]图3-16　稳定运行期间4个反应器中N[image: ]-N进出水浓度与去除率



			
			如图3-16所示，同COD类似，4个反应器的N[image: ]-N出水浓度随着温度的下降而上升。当温度为20℃时，S1～S4的硝态氮出水平均浓度分别为86.94mg/L、101.65mg/L、97.26mg/L和105.65mg/L左右；当温度为15℃时，4个反应器的硝态氮出水平均浓度分别为106.2mg/L、120.95mg/L、115.53mg/L和137.44mg/L左右；当温度为10℃时，4个反应器的硝态氮出水平均浓度分别为127.17mg/L、154.79mg/L、142.84mg/L和163.92mg/L左右。当反应器的温度从20℃下降到10℃时，S1每个阶段的N[image: ]-N平均去除率从56.65%下降到36.75%，S2从49.29%下降到23.02%，S3从51.49%下降到28.96%，S4从47.30%下降到18.49%。可以看出，试验开始阶段，4个反应器的N[image: ]-N去除性能的差距不明显，随着温度的下降，4个反应器的N[image: ]-N去除性能的差距开始拉大。总体来看，反应器1的N[image: ]-N去除效果最好，之后依次是反应器3、2和4。

			在周期换向的电凝聚生物系统中，N[image: ]-N的去除主要有三个过程：纯电凝聚化学处理；以阴极H2为电子供体的生物反硝化；以有机物为电子供体的生物反硝化。

			① 纯电凝聚化学处理　如上文所述，在周期换向电凝聚反硝化系统中，电源每天的工作时间为12h，根据公式I=Q/t计算，阴极每个周期（16h）产生288C电子（约0.003mol）。理论上，当1mol N[image: ]-N还原为N2时需要得到5mol电子。假设电源阴极产生的所有电子均用于N[image: ]-N还原，每个周期也仅有6×10－4mol（1.05mg/L）的N[image: ]-N被去除。

			② 以阴极H2为电子供体的生物反硝化　如上文所述，假设阴极产生的电子完全被H+得到，可以计算出电极每个周期（16h）约产生0.0015mol H2。根据公式计算，这些H2最多仅能够为6×10－4mol（1.05mg/L）的N[image: ]-N提供电子。

			③ 以有机物为电子供体的生物反硝化　根据2.2.2节可知，每个周期，电凝聚生物系统大约投加1.6g甲醇和2.4g葡萄糖。根据反应式6N[image: ]+5CH3OH[image: ] 3N2+5CO2+7H2O+6OH－ 和24N[image: ]+5C6H12O6[image: ] 12N2+30CO2+18H2O+24OH－，理论上当投加的所有葡萄糖和甲醇都用于反硝化时，每个周期能还原0.124mol（217mg/L）N[image: ]-N。

			根据上述讨论可知，在电凝聚系统里，绝大部分硝态氮是利用有机碳源为电子供体进行反硝化的，这表明在系统中微生物对反硝化起了关键性的作用。由此可知，Fe-C电极的生物电凝聚装置对氮去除的作用主要是其对微生物的影响。Fe-C电极电凝聚对微生物的影响主要分为铁离子和电场两个方面，其对氮去除的影响比较复杂，详细分析如下。

			3.2.3.2　污泥浓度

			活性污泥是废水生物处理的主体，它由有机物和无机物组成。混合液挥发性悬浮固体（MLVSS）是污泥的有机成分，它的值可以间接反映反应器中的生物量［61］。图3-17为试验稳定运行期间4个反应器中的MLVSS。反应初始阶段，4个反应器中的MLVSS约为3571mg/L。当温度为20℃时，S1～S4反应器中MLVSS的平均值分别为4018.2mg/L、3423.9mg/L、3649.5mg/L和3372.1mg/L左右；当温度为15℃时，S1～S4反应器中MLVSS的平均值分别为4558mg/L、3558.2mg/L、4198.8mg/L和3411.2mg/L左右；当温度为10℃时，S1～S4反应器中MLVSS的平均值分别为4674.2mg/L、3626.9mg/L、4278mg/L和3300.3mg/L左右。可以看出，对S1、S2和S3而言，这三个反应器中的MLVSS在开始的42天里（20℃和15℃）一直上升，当温度下降为10℃时，三个反应器中的MLVSS开始下降；对于S4，在前两个阶段（20℃和15℃），MLVSS一直变化不大，当温度下降到10℃时，S4的MLVSS开始下降。整体来说，S1的MLVSS最大，之后分别是S3、S2和S4。也就是说，含有铁离子的反应器（S1和S3）中的MLVSS高。

			[image: ]图3-17　试验稳定运行期间4个反应器中的MLVSS



			
			铁是微生物生长必不可少的微量元素，有报道指出一定量的铁离子可以增加反应器中的生物量［15］。另外，从4个反应器中COD和硝态氮的去除效果（图3-15和图3-16）可以看出，生物量高的反应器，其处理性能要好。这可以说明高的生物量为提高处理效果提供有利的环境。

			3.2.3.3　铁离子浓度

			电凝聚装置用自动控制电路连接，其中电流恒定为0.01A（电压约为1V），通断电时间比为300s 通-300s断，电源换向周期为30s。也就是说，阳极每天有6h为铁极板。通过反应式可以看出，当阳极为铁极板时，阳极溶出铁离子，阴极溶出氢离子。如图3-18所示，S1～S4反应器中，铁离子平均浓度分别为9.13mg/L、0.14mg/L、11.46mg/L和0.15mg/L左右。可以看出，反应器S2和S4内铁离子含量很少，基本没有，而S1与S3中的铁离子含量随时间增多，出现累积。整体比较，S3悬浮液中测得的铁离子浓度比S1的略多。除此之外，表3-8为4个反应器中污泥的平均粒径。从表中可以看出，S1和S3的污泥粒径远远大于S2和S4，这是由于铁离子的絮凝作用。对于S1和S3来说，S1中的污泥粒径略大。

			[image: ]图3-18　稳定运行期间4个反应器中铁离子含量



			
			表3-8　4个反应器中污泥的平均粒径
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			根据法拉第电磁定律可以计算出，反应器S1中每天溶出62.67mg铁离子。为了保证平行试验的一致性，S3中每天加入313mg的FeSO4·7H2O，S2的电场强度、通断电时间比和换向时间与S1一致。尽管S1和S3中每天有7.83mg/L（有效容积为8L）的铁离子溶出或者投入，但实际测量反应器中的铁离子含量远远小于理论值可能是因为大多数铁离子吸附在污泥表面，或者一部分被微生物吸收。对比S1与S3，由于S1有外加电场，增强了传质和电子流，刺激了微生物活性，使得被微生物吸收的铁离子增多。另外，由图3-17可知，S1中的MLVSS高于S3，这使得S1中污泥吸附的铁离子含量也较多，从而溶液中的铁离子含量低于S3。尽管理论上S1和S3中投加的铁离子含量相同，但是由于电场的作用，S1中的铁离子更容易被活性污泥利用。另外，由表3-8可知，S1～S4中污泥平均粒径分别为251.99μm、199.90μm、239.78μm和197.38μm。对比S1和S3，S1中更大的污泥粒径也说明其中的活性污泥吸收了更多的铁离子。而且，更大的污泥粒径使得活性污泥有更好的沉降性能，这会减少反硝化细菌的流失。从图3-15～图 3-18可以看出，电凝聚装置铁离子和电场的耦合作用要强于简单的电场作用加上铁离子的作用。

			3.2.4　反硝化速率

			硝酸盐利用速率动力学方程定量地反映了反应物和底物的关系。当一个反应物或者反应速率已知时，另一个反应物或者产物的反应速率就能够根据公式计算出来。硝酸盐利用速率动力学方程是在最初单一基质的Monod方程［26］的基础上，经过Mand Cpl（1987）［27］、Barker和Dold（1997）［28］ 和Cpl等（1999） ［29］对反硝化动力学的充分研究，建立的被广泛采用的动力学修正方程式。

			硝酸盐利用速率动力学修正方程［25，30］：

			[image: ]　　 （3-8）

			式中，N0为t=0时刻的硝态氮浓度，mg/L；Nt为t时刻的硝态氮浓度，mg/L；Vmax为最大比利用速率，mg/（mg·min）；KN为半速率常数；X为污泥浓度，mg/L；t为时间，min。

			为了进一步研究底物与N[image: ]-N利用率的关系，试验测量了4个反应器在反应不同阶段（20℃、15℃ 和10℃）的反硝化速率，并根据公式计算了不同温度下每个反应器反硝化速率的最大比利用率Vmax。

			如图3-19所示，根据统计学分析，S1～S4在20℃时，硝态氮（N[image: ]-N>1mg/L）的降解速率分别为0.131mg/（L·min）、0.099mg/（L·min）、0.107mg/（L·min）和0.096mg/（L·min）；当

			[image: ]图3-19　不同温度下的反硝化速率



			
			温度为15℃时，4个反应器中硝态氮的降解速率下降到0.112mg/（L·min）、0.079mg/（L·min）、0.096mg/（L·min）和0.062mg/（L·min）左右；当温度为10℃时，4个反应器中硝态氮的降解速率下降到0.094mg/（L·min）、0.049mg/（L·min）、0.066mg/（L·min）和0.046mg/（L·min）。可以看出，整体上4个反应器的反硝化速率均随着温度的降低而下降。相互对比4个反应器，可以看出反硝化速率从大到小依次是S1、S3、S2和S4。如表3-9所列，S1～S4中N[image: ]-N的平均最大比利用率Vmax［mg/（mg·min）］分别为2.28×10－5、2.12×10－5、2.17×10－5和1.97×10－5 左右。与反硝化速率相似，反硝化速率的最大比利用率（Vmax）也随着温度的降低而下降（表3-9）。在稳定运行的前42天（温度高于15℃），S1的Vmax最高，S4的最低，S2和S3的Vmax基

			表3-9　不同温度下4个反应器反硝化速率的最大比利用率
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			本相同；当温度下降到10℃时，4个反应器中平均Vmax由高到低依次为S1、S3、S2和S4。

			最大比利用率（Vmax）表示单位时间单位污泥的底物利用率。由表3-9可以看出，任何温度下，电凝聚反应器（S1）中单位时间单位污泥的底物利用率总是最高，空白（S4）的Vmax平均值最低，但是很难区分电场和铁离子哪一个对Vmax的影响更大。这表明铁离子和电场对单位时间单位污泥的底物利用率的刺激作用相近。不过根据反应器整体的脱氮性能（图3-16）可以看出，铁离子的增强效果更好。这就说明，对比电场，铁离子并不是通过影响Vmax来进一步增强氮去除效果的。

			3.2.5　酶活性与N2O和N2的产生

			硝酸盐还原酶（Nar）、亚硝酸盐还原酶（Nir）、一氧化氮还原酶（Nor）和一氧化二氮还原酶（Nos）是反硝化过程中4种关键的酶，它们决定了硝酸盐的还原速率。为了进一步研究铁离子和电场分别是通过增强哪些因素而提高电凝聚的反硝化性能的，试验测量了不同温度下的4种反硝化酶，即Nar、Nir、Nor 和Nos。

			如表3-10所列，S1～S4 4个反应器中Nar的平均酶活性分别为27.69U/g、23.18U/g、25.24U/g和21.11U/g左右；Nir的平均酶活性分别为35.98U/g、34.61U/g、32.8U/g和31.78U/g；Nor的平均酶活性分别为140.13U/g、104.22U/g、97.3U/g和79.31U/g；Nos的平均酶活性分别为18.57U/g、14.92U/g、14.25U/g和13.38U/g。可以看出， 在反应器稳定运行期间，4个反应器中4种酶的变化趋势相似。根据统计学分析，整体上来看，Nor在4个反应器中的活性最高，其次分别是Nir、Nar和Nos。对比反应器S1和S4，20℃时，S1中反硝化酶Nar、Nir、Nor和Nos的活性分别提升了26.75%、12.04%、36.47% 和36.95%；当温度为10℃时，S1中反硝化酶Nar、Nir、Nor和Nos的活性分别提升了28.48%、8.58%、47.45% 和33.41%。

			表3-10　4个反应器中Nar、Nir、Nor和Nos的酶活性
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			对于Nir、Nor和Nos这三种酶来说，大体上是S1中的最强，其次是S2，之后是S3，最后是S4。不过对于Nar来说，4个反应器中该酶活性的顺序是S1 > S3 > S2 > S4。可以看出铁离子和电场对这些酶活性的提高均有促进作用。 

			反硝化过程：

		[image: ]　　 （3-9）

			为了深度观察各个反应器中的氮转移情况，试验测量了4个反应器中500mL污泥混合液在一个周期（16h）内N2O和N2的产生量。如表3-11所列，S1～S4中一氧化二氮的平均产生量分别为2.05μmol N/（g VSS ·h）、3.67μmol N/（g VSS ·h）、3.72μmol N/（g VSS ·h）和5.97μmol N/（g VSS ·h）；S1～S4中氮气的平均产生量分别为53.89μmol N/（g VSS ·h）、44.71μmol N/（g VSS ·h）、46.64μmol N/（g VSS ·h）和37.38μmol N/（g VSS ·h）。可以看出，当反应稳定运行后，随着温度的下降，4个反应器中N2O产生量上升，N2的产生量下降。对比4个反应器，N2O产生量的高低顺序为S4 > S3 > S2 > S1，N2的顺序为S1>S3>S2>S4。

			表3-11　4个反应器中N2O和N2的产生量
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		注：括号内数值为4个反应器中N2O和N2的产生量标准差。



			由表3-10可以看出，单独加电场和铁离子均能增强反应器中的酶活性，结合电场和铁离子的Fe-C电极对酶活性的增强效果最好。结合表3-10和表3-11可以看出，4个反应器中N2O的产生量与反应器的一氧化二氮还原酶（Nos）活性负相关。而4个反应器中N2的产生量与反应器整体的N[image: ]-N去除效果相吻合。在反应器内N[image: ]-N生物还原的过程中，酶活性决定了反应速率，铁离子作为辅酶催化剂，是一种常见的提高酶活性的无机阳离子催化剂［24］。另外，铁离子是氧化镁的活性中心，是一些反应电子传递链中的重要组成部分［23］。当然，电场也可以提高酶活性。一些研究表明，电磁力可以在水中形成大量的自由基［18］。除此之外，一些研究者发现电场对酶蛋白的二级结构影响显著。电场可以使无规律的酶蛋白形状趋于α-螺旋结构或β-折叠结构，从而增强酶活性［20，21］。对比4个反应器中的酶活性可以看出，电凝聚、单电场和单铁离子均对酶活性有促进作用，其中耦合了电场和铁离子作用的电凝聚效果最明显。但是，该电凝聚条件下的电场和铁离子哪一个对酶活性作用更强，依然较难区分。

			3.2.6　微生物群落结构

			高通量测序技术为微生物群落分析开辟了一个新的领域［31］，该技术可以直观地显示各个污泥样品中不同类型微生物占的比例，对其功能进行预测并找出内在的联系。 

			表3-12列出了4个反应器在不同温度下的Shannon指数、Simpson指数以及样品的覆盖度。从表中可以看出，所有样品的覆盖度均超过98%，说明本次测序足以覆盖整个微生物群落。试验过程中，S1中的Shannon指数从3.088变为2.716，S2从3.226变为3.238，S3从3.320变为3.309，S4从3.486变为3.458。在温度为20℃和15℃时，即反应稳定运行时，4个反应器中的Shannon指数减小；当温度下降到10℃时，Shannon指数又上升。根据统计学分析，4个反应器中的Shannon指数由大到小的顺序为S4、S2、S3和S1。反应器中Simpson指数与Shannon指数呈现出一种相反的趋势。

			表3-12　4个反应器在不同温度下的微生物多样性统计
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			图3-20为不同温度下4个反应器中纲和属层面的微生物相对丰度。在纲水平上，反应器中的主要微生物是Alphaproteobacteria、 Betaproteobacteria、 Gammaproteobacteria 和Candidatus_ Saccharibacteria。在属水平上，有13种微生物的相对丰度大于1%，其中主要微生物是Hyphomicrobium、 Paracoccus、 Thauera、 Enterobacter和Saccharibacteria_genera。

			[image: ]图3-20　不同温度下4个反应器中纲（a）和属（b）层面的微生物相对丰度



			
			图3-21（a）在属层面上展示了反应器中相对丰度最大的4种反硝化微生物。在反应稳定运行期间，S1中Hyphomicrobium的相对丰度从4.01%减少到2.56%，S2中从6.17% 减少到1.51%，S3中从8.39% 减少到2.1%，S4中从5.68%减少到5.57%。对于Paracoccus，S1～S4中的平均丰度分别为10.87%、9.43%、6.31%和7.55%左右，从图中可以看出，它在4个反应器中的相对丰度先增大后减小。值得注意的是，加极板的反应器（S1和S2）中Paracoccus的相对丰度略大。Thauera在4个反应器中的平均丰度分别为4.56%、12.68%、11.34%和8.59%左右，从图中可以看出，其相对丰度随着反应器运行一直增大。Enterobacter在4个反应器中的平均丰度分别为45.4%、27.63%、33.49%和24.46%左右，与Thauera相反，4个反应器中Enterobacter的相对丰度随时间一直减小。
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			图3-21（b）为4个反应器内4种反硝化细菌的相对丰度之和。当温度为20℃时，S1中反硝化细菌的相对丰度约为59.62%，S2和S3的约为56%，S4的约为47.01%。在之后的3个星期，当反应器温度下降为15℃时，S1中反硝化细菌的相对丰富上升了11.90%，而S2、S3和S4中的相对丰度略微下降。当温度为10℃时，S1中反硝化细菌的相对丰度下降到64.61%。与此相对的是，S2和S3中反硝

			化细菌的相对丰度达到最高，分别为55.40%和61.19%左右，而S4中反硝化细菌的相对丰度变化不大。整体上来看，4个反应器中反硝化细菌相对丰度的顺序为S1>S3>S2>S4。　

			Shannon指数和Simpson指数分别表示物种的丰富度和平均性［62，63］。Shannon指数越大，说明种群多样性越高；较高的Simpson指数则表明样品中各个物种的均匀性较好。从表3-12中可以看出，4个反应器中种群多样性由大到小的顺序为S4、S2、S3和S1，与其处理硝态氮的能力正好相反，即硝态氮处理率高的反应器种群多样性略低。从图3-20（b）和图3-21（b）中可以看出，电场和铁离子的作用加剧了反应器中微生物群落的两极分化。这导致了丰度原本就占优势的微生物（反硝化类微生物）越来越多，而原本丰度较小的微生物越来越少，最后甚至死亡。这也解释了为何反硝化能力强的反应器中物种多样性低。

			
			
			
			一些Saccharibacteria属的微生物可以利用丁酸盐、氨基酸、油酸和N-乙酰葡萄糖胺，绝大多数Saccharibacteria可以在好氧、厌氧和硝酸盐还原条件下进行葡萄糖的降解［64］。 Hyphomicrobium和Paracoccus属于Alphaproteobacteria纲，是著名的反硝化细菌［34，38］。Enterobacter属于Gammaproteobacteria纲，它有能力在有氧条件下反硝化，把硝酸盐还原成氮气［65，66］。Thauera是典型的反硝化微生物属，它可以在厌氧和好氧的情况下把硝酸盐还原为亚硝酸盐［67，68］。在属的层面，反应器中主要的反硝化菌是Hyphomicrobium、Paracoccus、Thauera和Enterobacter，这4种微生物的相对丰度之和大于45%［图3-21（b）］。

			大量的文献报道称铁离子和电场可以促进上述4种反硝化细菌的生长。据报道，Hyphomicrobium和Thauera可以氧化铁离子，在一些外加铁离子的反应器中，这两种微生物总是占主导地位的反硝化微生物［69-71］。葡萄糖是Enterobacter属微生物喜欢的碳源［66，72］，铁离子能够通过增大葡萄糖消耗速率来加快Enterobacter微生物的生长［73］。除此之外，较低电流强度的电场对Enterobacter微生物的脱氢酶活性和细胞生长有促进作用［74］。Paracoccus属的微生物能够以H2为电子供体进行反硝化［41］，这可以解释为何有极板的反应器（S1、S2）中Paracoccus含量比不加极板的反应器（S3、S4）略高。对比反应器中反硝化细菌相对丰度之和［图3-21（b）］和硝态氮去除性能（图3-16）可以看出，反硝化细菌相对丰度之和高的反应器，其反硝化性能更强。这也是只加铁离子的反应器的硝态氮去除性能强的最关键因素。而Fe-C电极耦合了铁离子和电场的双重作用，其对生物系统的反硝化促进效果最好。

			综上所述，在电流强度为0.01A、极板间距为6cm、通断电时间比为300s通-300s断的条件下，电凝聚系统中溶出铁离子对生物系统的反硝化影响较大。

			
							3.3　电化学A/O-MBR处理油页岩干馏废水的驯化试验研究

					
			由于油页岩干馏废水中含有大量的COD、氨氮、挥发酚、石油类等污染物，如果直接进入普通的生物系统中，势必因无法适应如此高的污染物浓度而造成微生物大量死亡，所以需要对污泥先进行驯化。利用微生物的易变异性，以逐步提高进水中油页岩干馏废水比例的方法，使微生物逐渐适应油页岩干馏废水的环境，并对其中的一些有毒害作用的物质产生抗性，完成对废水中污染物的去除。本节考察反应装置在驯化阶段的污泥特性、污染物去除特性、微生物种群变化以及膜污染情况，讨论与普通A/O-MBR相比，电化学强化A/O-MBR的优势。

			3.3.1　启动方式及运行工况

			将取自沈阳南部污水处理厂的污泥用自来水清洗3次，去除污泥表面的一些胞外聚合物后，缺氧池的污泥接种至A池，好氧池的污泥接种至O池，开始污泥驯化，驯化期工况运行参数如表3-13所列。驯化时按一定的体积分数向模拟生活污水中加入油页岩干馏废水，5个梯度分别为0、5%、15%、30%、50%，逐步提高进水COD、氨氮，降低碳氮比，并延长停留时间。类比焦化废水中的理论容积负荷不能高于0.67kg COD/（m3·d）［75］，所以加入油页岩干馏废水的体积分数与COD容积负荷的关系满足方程y=1.92－1.25x，由此可得每个加入油页岩干馏废水的体积分数下的理论容积负荷。污泥龄为45d，若驯化期间发现泥量减少可以不排泥。

			表3-13　驯化期工况运行参数
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			3.3.2　驯化期两套系统污泥特性的研究

			由于膜的截留和曝气在膜表面产生的剪切力，膜生物反应器中的污泥特性和微生物群落特性不同于常规活性污泥工艺，而且在2#反应器中加上电化学强化，使得其污泥混合液特性和微生物相都不同于传统活性污泥和好氧MBR中的污泥混合液特性，并主要体现在污泥浓度、沉降性、黏度、生物相等方面。本节将对两套系统中污泥的物理特性和生物特性进行研究，并对比两套系统中的不同之处。

			3.3.2.1　污泥浓度的变化

			驯化期不同油页岩干馏废水体积分数下的污泥浓度的变化情况如图3-22所示。最初接种至1#和2#反应器中的污泥浓度分别为8792.5mg/L和8136.5mg/L，用模拟生活污水驯化，初始污泥浓度迅速降低，经过6天稳定后，污泥浓度分别为4886mg/L和6345mg/L，之后进水中加入5%的油页岩干馏废水。在加入油页岩体积分数5%、15%和30%阶段，1#和2#反应器中的MLSS均呈现先降低后升高的趋势，最后稳定在一定范围内。在30%阶段，1#和2#反应器中的MLSS最后稳定在3070.5mg/L和4535mg/L，MLVSS分别为2679.5mg/L和3243mg/L，2#反应器中污泥浓度高于1#。1#和2#反应器中的MLVSS/MLSS总体均呈上升趋势，分别从0.68上升到0.87和0.71。虽然由于铁离子溶出增加了2#反应器中无机离子的含量，

			[image: ]图3-22　驯化期MLSS和MLVSS的变化



			导致铁离子与污水中的其他离子生成不溶性的盐如磷酸铁或者氢氧化铁胶体，吸附某些物质沉淀，使得2#反应器中的污泥无机物比例增大，MLVSS/MLSS低于1#，但对比两套反应器中MLVSS的浓度可知，2#仍高于1#，由此可见，2#反应器更有利于微生物增殖。这是由于电场能够提高污泥活性，对污泥生长有促进作用，而且铁离子是无机阳离子激活剂，能够提高脱氢酶活性，对污泥生长起积极作用，在这两种机制的共同作用下2#反应器优于1#。

			进入50%的阶段，1#和2#反应器中的污泥浓度均迅速降低，经过67天的培养，其MLSS分别为1282mg/L和1321.5mg/L，MLVSS分别为1085.5mg/L和910mg/L，MLVSS/MLSS分别为0.84和0.69。由于进水中污染物浓度过高，对反应器中微生物已经产生限制甚至毒害作用，污泥浓度降低且已不能恢复，此时对COD和氨氮的去除率相应降低，说明对于单级A/O-MBR反应器来说，在模拟生活污水中加入50%的油页岩干馏废水已超过其处理能力。

			3.3.2.2　污泥沉降性能的变化

			驯化期不同油页岩干馏废水体积分数下的SV（污泥沉降比）和SVI（污泥体积指数）的变化如图3-23和图3-24所示。反应器中接种污泥，最初SV分别为94.5%和91.5%，SVI为107.8mL/g和112.5mL/g。经过6天稳定后，SV降至54.5%和63%，SVI几乎不变，分别为110.5mL/g和99.4mL/g，由于不膨胀污泥对质量浓度变化敏感，由上述污泥浓度的分析可知，SV降低是由污泥浓度降低引起的，故SVI并未发生较大变化。在15%阶段，1#反应器中的SV和SVI发生较大波动，此时镜检发现了较多的丝状菌，而同期2#反应器中的丝状菌较少，说明在低浓度油页岩进水的条件下，电化学作用能够抑制丝状菌的生长，从而减少丝状膨胀的发生，由此可见，电化学作用有利于控制污泥丝状膨胀。而随着进水中油页岩含量的增加，反应器中的SV和SVI变化趋于平缓，镜检中几乎没有发现丝状菌，说明油页岩浓度较高时已不适合丝状菌生长。

			[image: ]图3-23　驯化期SV的变化



			
			[image: ]图3-24　驯化期SVI的变化



			

			总体来看，2#反应器中的SV和SVI变化更为平缓，说明2#反应器中污泥的沉降性能较1#更稳定，这与2#反应器中的铁离子有关。铁离子在弱碱性条件下生成的Fe（OH）2和Fe（OH）3胶体，一方面有利于污泥聚集形成絮团，可形成密度较大的絮凝物，易于沉淀，尤其是铁絮体与微生物和污泥结合后会增大污泥的密度，减少它的含水率；更重要的一方面是溶入水中的铁离子形成的絮体与污泥结合后改变了原来污泥的结构，使其沉降性能更佳。50%时，1#和2#反应器中的SV均降低至10%以下，SVI降至30mL/g左右，此时的污泥浓度和活性都很低，反应器中污泥已不能适应如此高的油页岩干馏废水浓度。

			3.3.2.3　污泥混合液的黏度

		
			驯化期污泥黏度的变化如图3-25所示，整个驯化阶段污泥黏度呈下降趋势。取得污泥接种至反应器中，污泥黏度分别为7.6MPa·s和7.8MPa·s。驯化至加入体积分数为15%的油页岩干馏废水时，两套反应器中的污泥黏度均大幅度降低，在15%阶段趋于稳定；在30%阶段均有波动，1#反应器中波动较为明显，此阶段后期1#和2#反应器中污泥黏度分别稳定在3.3MPa·s和2.9MPa·s，1#略高于2#；进入50%阶段，污泥黏度均缓慢增加，实验结束时分别测得3.5MPa·s和3.9MPa·s。污泥混合液黏度增大主要是由微生物分泌的胞外聚合物（EPS和SMP）增多而引起的，当进水中油页岩干馏废水比例较低（0～5%）时，葡萄糖等易降解有机物的含量较高，微生物活性较高，产生的EPS和SMP的量相对较高，此时测得黏度较高；随着进水中油页岩干馏废水比例升高（15%～50%），大量微生物的活性降低甚至死亡，此时分泌的EPS和SMP较少，故测得黏度较低。

				[image: ]图3-25　驯化期污泥黏度的变化



			3.3.2.4　驯化期系统中微生物相

			在膜生物反应器中，由于膜的分离和截留作用，几乎水中所有的大分子微生物全部被截留在反应器内，且剩余污泥非常少，使得随出水而流失的微生物量几乎为零，同时膜生物反应器中高浓度的活性污泥使污泥有机负荷率（F/M）远远低于常规活性污泥系统，因营养方式和数量的差异，膜生物反应器中微生物表现出与传统系统不同的性质。而且在2#反应器中，由于电场和铁离子的作用，其中污泥表观特征和生物相呈现出不同于普通MBR中的特征。在驯化的每个阶段的中期和后期，利用显微镜观察1#和2#反应器中活性污泥的表观特征及其中的生物相，比较1#和2#中的差异。驯化期1#反应器和2#反应器中污泥表观结构如图3-26和图3-27所示。

			[image: ]图3-26　驯化期1#反应器中污泥表观结构



			
			[image: ]图3-27　驯化期2#反应器中污泥表观结构



			
			污泥的表观结构是污泥特性的重要指标，从图3-26和图3-27中可以看出，接种污泥时1#和2#反应器中其表观结构相差不大，污泥絮体松散，在整个镜检视野中呈大片连接状。随着油页岩干馏废水比例的增加，污泥浓度逐渐减小，呈现在视野中的污泥絮体也逐渐减少。2#反应器中污泥表观结构由于电场和铁离子的刺激呈现出与1#反应器中明显的差异。1#反应器中污泥分枝边缘部分形状不规则，分枝之间几乎没有连接，絮体的形状较小且松散，在15%阶段初期观察有大量的丝状菌，之后减少。而2#反应器中污泥结构紧密，呈团状聚集，许多污泥以铁离子的氢氧化物为核心，并且紧密地连接成整体，形成较大的菌胶团。2#反应器中，前四个阶段污泥生长良好，视野中污泥结构紧密，污泥絮体较多，到了50%的阶段，视野中污泥絮体明显减少，絮体之间呈分散状，没有明显的连接，此时污泥浓度小，污泥活性低。

			原生动物和后生动物都是水质的指示生物，所以通过观察原生动物和后生动物的种群能够反映水质的好坏以及污泥生长状况。原生动物和后生动物对于减少出水中游离细菌的数目、提高出水水质具有重要作用。原、后生动物可以吞食污水中细菌难以降解的大颗粒污染物，强化有机物的分解代谢反应器，大大提高反应器的处理能力和处理效率，而且丰富的生物相、较高的生物量能够提高反应器的处理负荷，增强反应器的抗冲击能力。

			
			图3-28为驯化期反应器中各个阶段检测出的原、后生动物。刚接种污泥时，污泥中的原生动物以钟虫、吸管虫和累枝虫等固着型纤毛虫为主，有少量的轮虫和线虫等后生动物；加入5%的油页岩干馏废水后，钟虫逐渐减少，以耐受性高的累枝虫属为优势种属，后生动物以轮虫为主；加入15%的油页岩干馏废水后，污泥中固着型纤毛虫逐渐减少，出现草履虫、豆形虫、楯纤虫等游泳型纤毛虫，几乎未发现后生动物；到了30%阶段中期，镜检发现大量的原生动物碎片，游泳型纤毛虫成为优势种属，线虫成为优势的后生动物；30%阶段末期，微生物逐渐适应环境，出水水质稳定，COD和氨氮去除率良好，此时污泥中又出现了较多的钟虫等固着型纤毛虫，有少量的游泳型纤毛虫；在50%阶段末期，镜检几乎没有发现固着型纤毛虫，仅有少量的豆形虫，而且其生命活动很缓慢，线虫大量繁殖，此时水质恶劣，生物处理能力低。与1#反应器相比，2#反应器中的特点是钟虫、吸管虫等固着型纤毛虫附着于以黄色的铁离子的氢氧化物为核心的菌胶团上，连接紧密，这些固着型纤毛虫利用其长柄，伸展到颗粒周围的空间不停地吞食细菌和一些固体颗粒。同期相比，2#反应器中呈现种类更繁多、形态各异、数目更大的原、后生动物，食物链更长，系统更稳定。

			[image: ]图3-28　驯化期反应器中各个阶段检测出的原、后生动物



			
			3.3.3　驯化期污染物去除效果

			膜生物反应器对污染物的去除主要通过反应器内活性污泥对污染物的降解和膜对大分子有机物的截留作用，电化学作用中参与降解污染物的主要是电凝聚，电凝聚是在外电场的作用下金属阳极发生氧化反应，产生的离子在水中水解、聚合生成一系列多核水解产物而起凝聚作用。本节主要讨论驯化期内1#和2#反应器对COD、氨氮、TN和挥发酚的降解效果，随着加入油页岩干馏废水量的增加探究其对油页岩干馏废水中污染物的去除作用的变化，并对比两套系统对污染物的降解效果的不同。

			3.3.3.1　对COD的去除效果

			MBR对有机物的去除效果来自两方面：一方面是生物反应器对有机物的降解作用；另一方面是膜对有机物去除的强化作用。MBR系统中由于膜的截留作用，生物反应器中的污泥浓度比传统活性污泥法中的污泥浓度高得多，这有利于微生物对污水中有机物的降解。另外，大分子物质及悬浮物被截留在反应器内，获得比传统活性污泥法更多的与微生物接触反应的时间，延长了生物固体停留时间，极大地提高了微生物对有机物的降解率，并且膜的截留也有助于某些转性微生物的培养，进而提高了系统对有机物的去除效率。膜对MBR系统中有机物处理效果的稳定性起决定性作用，Chang等［76］认为MBR系统对溶解性有机物的去除主要是通过膜面沉积层的筛分和吸附作用，Chiemchaisri等［77］也认为在膜表面形成的凝胶层提高了溶解性COD成分的去除效果。

			在驯化期的五个阶段，通过向模拟生活污水中加入一定比例的油页岩干馏废水来提高进水中COD的含量。由模拟生活污水贡献的实际COD为400mg/L左右，保持其配比不变，随着加入油页岩干馏废水的比例增加，进水COD增大，同时进水中对微生物有毒害作用的物质也增加，对微生物产生了一定的抑制作用。选取每个驯化阶段的中期和末期两个时刻测得的进水、出水的COD值，对比1#和2#反应器中COD的实际变化情况，如图3-29所示。

			[image: ]图3-29　驯化期COD的变化



			
			从图3-29中可以看出，在整个驯化期COD的去除率均在50%以上。在只用模拟生活污水进行驯化结束时，1#和2#反应器的出水COD分别为19.55mg/L和13.97mg/L，去除率分别达到了94.94%和96.28%。加入5%的油页岩干馏废水后，COD去除率稍有下降，均在82%左右。到15%阶段末期，COD去除率都降至74%左右。由此可以看出，在加入油页岩干馏废水浓度较低时，两套反应器对COD的去除效果差别不大。进入30%阶段，进水COD浓度达到了1600mg/L，在此阶段中期COD去除率有所降低，分别为68.65%和69.95%，末期有所回升，分别为70.85%和74.16%，2#反应器的COD去除率略高于1#；30%阶段末期，两个反应器的出水COD浓度分别为495.59mg/L和439.21mg/L，进水中葡萄糖贡献COD在400mg/L左右，说明此时降解的主要是油页岩干馏废水中的有机物。加入油页岩干馏废水的体积分数提升至50%时，进水COD浓度已达到了2000mg/L以上，在高浓度COD的冲击下，1#和2#反应器对COD的去除率均迅速降低至51.67%和57.78%；在该阶段末，1#反应器出水COD去除率仅回升至56.67%，而2#回升至70.94%，说明2#系统的抗冲击能力更强，对COD的降解作用更稳定，这是因为与1#反应器相比，2#反应器中加入了铁电极电凝聚极板，铁的氢氧化物形成胶体对有机物的吸附作用以及在铁阳极发生的氧化还原作用均有利于有机物的降解。由此可见，2#反应器中有机物的降解有电凝聚的贡献，电凝聚能强化MBR对COD的去除，2#反应器优于1#反应器。

			3.3.3.2　脱氮特性

			（1）氨氮的去除效果

			从页岩炼油厂取来的油页岩干馏废水经吹脱、过滤预处理后，氨氮降至300mg/L左右。在使用模拟生活污水驯化时，氨氮由硫酸铵提供，浓度为20mg/L。随着进水油页岩比例增加，氨氮含量增加，在每个驯化阶段的中期和末期取样检测进出水中的氨氮含量，对比1#和2#反应器对氨氮的处理效果，如图3-30所示。

			[image: ]图3-30　驯化期氨氮的变化



			
			从图3-30中可以看出，除了最后的50%的阶段，在每个驯化阶段氨氮的去除率都是呈先下降后上升的趋势。利用模拟生活污水驯化时，氨氮去除效果良好，末期出水氨氮浓度分别为2.78mg/L和0.57mg/L，去除率达到了92.36%和96.48%。加入5%油页岩干馏废水后，1#和2#反应器对氨氮的去除率大幅度降低，在40%左右，末期分别回升至55.29%和79.22%。在15%阶段，氨氮去除率继续下降，阶段末期去除率仅为27.12%和45.57%。进入30%阶段，进水氨氮浓度提升至100mg/L以上，经过一个多月的培养，氨氮去除率逐渐上升，到阶段末期，1#和2#反应器出水氨氮浓度分别为17.76mg/L和3.23mg/L，去除率达到了84.26%和97.14%，2#反应器出水已达到《辽宁省污水综合排放标准》（DB 21/1627—2008）表一中，直接排放的氨氮最高允许排放浓度（10mg/L）。进入50%阶段，进水氨氮浓度达到150mg/L左右，氨氮去除率骤降，阶段末1#和2#反应器的氨氮去除率分别为9.69%和20.99%，此时在如此高浓度的进水氨氮含量下，两套反应器对氨氮几乎没有去除效果，远不能达到排放要求。从图3-30中还可以看出，在每个驯化阶段末期，2#反应器对氨氮的去除率均强于1#，并且在50%阶段中期，1#反应器由于进水高浓度氨氮的冲击而使得去除率急剧降低至2.69%时，2#反应器中的去除率仍能保持在44.83%，说明2#反应器抗氨氮负荷冲击能力更强。这是因为2#反应器中的铁离子作为无机阳离子激活剂，对微生物生长有刺激作用，这可能使得2#反应器中的微生物具有更强、更稳定的硝化能力，所以2#反应器优于1#。

			（2）总氮的去除效果

			在用模拟生活污水驯化时，氮源全部由硫酸铵提供，进水总氮的含量等于进水中氨氮的含量，而加入油页岩干馏废水后，由于废水中存在有机氮，所以存在有机氮向凯氏氮的转化，又由于在加入油页岩干馏废水50%阶段时两套系统对氨氮几乎没有去除作用，此时讨论总氮的去除率没有意义，故选择加入油页岩干馏废水5%、15%和30%三个阶段的中期和末期对出水进行总氮检测，比较两套反应器对总氮去除效果的不同，见图3-31。对比图3-30可以看出，随着油页岩干馏废水比例的增加，进水中有机氮的比重也增加。在这三个阶段，1#和2#反应器对总氮的去除效果差异不大，5%阶段结束时总氮的去除率仅有26.42%和25.40%。在15%末期，2#反应器的总氮去除率为31.31%，高于1#的10.36%。30%阶段末，进水的总氮增加到了192.5mg/L，1#和2#反应器对总氮的去除率上升至68.94%和71.17%，此时伴有缺氧区污泥上浮的现象，这是由于缺氧区的反硝化作用产生了N2O和N2气体，污泥被气体上抬。

			[image: ]图3-31　驯化期总氮的变化



			
			3.3.3.3　对挥发酚的去除作用

			第一阶段使用模拟生活污水驯化，其中没有挥发酚类物质，而在第五阶段时由于油页岩干馏废水浓度过高，对污泥的毒害作用太大，故此时讨论反应器对挥发酚的去除作用也没有太大的实际意义，故选取加入油页岩干馏废水5%、15%、30%三个阶段对比1#和2#反应器对挥发酚的去除作用，见表3-14。

			表3-14　驯化期挥发酚的去除情况
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			进水中的挥发酚均来自油页岩干馏废水，原废水浓度在186.50～212.00mg/L之间，由于之前的吹脱和过滤预处理对挥发酚几乎没有去除作用，进水中的挥发酚浓度几乎为原水按比例稀释的浓度。从表3-14中可以看出，在这几个驯化阶段两套系统对挥发酚均有良好的处理效果，这是由于膜生物反应器中能保持较高的活性污泥浓度，使得挥发酚能够较为彻底地被去除。

			3.3.4　微生物群落的研究

			许多研究表明MBR中90%以上的污染物是由活性污泥去除的，同时污泥特征与膜污染紧密相关［78］，这说明污泥特征在很大程度上决定了出水水质和膜长期使用时的分离性能。所以，有关污泥特征的研究逐渐成为MBR研究的一个热点问题。但国内外对MBR内污泥特性的研究大多还只是从监测其各种理化性质（如MLSS、MLVSS、SV、EPS、黏度、粒径分布、蛋白质、多糖腐殖质含量等）入手，并结合一些仪器观察（如SEM、EDX），从而推断反应器运行过程中出现的各种现象的原因［79，80］，而在微生物种群变化方面并没有进行深入的研究。只有了解微生物种群多样性和动态性等信息，才能提高对处理系统的控制能力。因此，通过对反应器内活性污泥中微生物种群多样性的研究，可以从根本上找出影响其结构与功能的主要因素及其内在关系，这对优化MBR系统运行、提高废水处理效果、延缓膜污染等都具有非常重要的实际应用价值和理论探究意义。利用PCR高通量测序测得各个阶段微生物的群落构成，如图3-32～图3-34所示。

			[image: ]图3-32　0%阶段微生物群落构成



			
			[image: ]图3-33　5%～15%阶段微生物群落构成



			
			[image: ]图3-34　30%～50%阶段微生物群落构成



			
			（1）各个阶段反应器内微生物群落构成分析

			由接种污泥的微生物群落结构可知，其中在细菌群落中相对丰度>2.0%的有11种，它们分属Candidate_division_TM7_norank、硝化螺旋菌属（Nitrospira）、丙酸杆菌科（Propionibacteriaceae_unclassified）、热单胞菌属（Thermomonas）、金黄杆菌属（Chryseobacterium）、Propioniciclava、Micropruina、丛毛单胞菌科（Comamonadaceae_unclassified）、红细菌科（Rhodobacteraceae_unclassified）、暖绳菌科（Caldilineaceae_uncultured）、假黄色单胞菌属（Pseudoxanthomonas）。　

			利用油页岩干馏废水驯化，5%～50%阶段的微生物群落结构如图3-33和图3-34所示。对于普通A/O-MBR中的缺氧池，在5%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有8种，分属假单胞菌属Pseudomonas、不动杆菌属Acinetobacter、黄杆菌属Flavobacterium、Chryseobacterium、克吕沃尔氏菌属Kluyvera、Thermomonas、戴尔福特菌Delftia、腐生螺旋菌科Saprospiraceae_uncultured；在15%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有10种，分属Candidate_division_TM7_norank、Saprospiraceae_uncultured、Comamonadaceae_unclassified、Candidatus_Competibacter、Candidate_division_TM7_unclassified、氢噬胞菌属Hydrogenophaga、拜叶林克氏菌科Beijerinckiaceae_unclassified、短波单胞菌属Brevundimonas、铁矿沙单胞菌Arenimonas、硫杆菌属Thiobacillus；在30%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有8种，分属Chryseobacterium、Thiobacillus、索氏菌属Thauera、Arenimonas、Aquamicrobium、Comamonadaceae_unclassified、Limnobacter、Candidate_division_TM7_norank；在50%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有8种，分属Candidate_division_TM7_norank、Thiobacillus、Chryseobacterium、Thauera、毛球菌属（Trichococcus）、Aquamicrobium、Comamonadaceae_unclassified、Enterobacteriaceae_unclassified。

			对于普通A/O-MBR中的好氧池，在5%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有7种，分属Pseudomonas、Chryseobacterium、Thermomonas、Kluyvera、Flavobacterium、Delftia、Candidate_division_TM7_norank；在15%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有13种，分属Candidate_division_TM7_norank、Saprospiraceae_uncultured、Comamonadaceae_unclassified、Brevundimonas、Candidatus_Competibacter、Candidate_division_TM7_unclassified、Hydrogenophaga、Pseudomonas、Thiothrix、Beijerinckiaceae_unclassified、Lactococcus、Arenimonas、Chitinophagaceae_uncultured；在30%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有8种，分属Chryseobacterium、Thiobacillus、Arenimonas、Thauera、Aquamicrobium、Limnobacter、Comamonadaceae_unclassified、Candidate_division_TM7_norank；在50%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有7种，分属Candidate_division_TM7_norank、Chryseobacterium、Thiobacillus、Aquamicrobium、Trichococcus、Thauera、Comamonadaceae_unclassified。

			对于电化学A/O-MBR中的缺氧池，在5%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有8种，分属Pseudomonas、Candidate_division_TM7_norank、弓形杆菌Arcobacter、Acinetobacter、Chryseobacterium、Saprospiraceae_uncultured、Rhodobacteraceae_ unclassified、红细菌属Rhodobacter；在15%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有10种，分属Candidate_division_TM7_norank、Candidatus_Competibacter、Saprospiraceae_uncultured、Brevundimonas、Comamonadaceae_unclassified、Beijerinckiaceae_unclassified、Proteocatella、Hydrogenophaga、Arenimonas、食酸菌属Acidovorax；在30%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有13种，分属Aquamicrobium、Chryseobacterium、Candidate_division_TM7_norank、Limnobacter、Thiobacillus、Blastocatella、Ferruginibacter、Acinetobacter、Roseobacter_clade_CHAB-I-5_lineage、Luteimonas、Lautropia、AKYH478_norank、Arenimonas；在50%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有10种，分属Trichococcus、Thauera、Chryseobacterium、Candidate_division_TM7_norank、Aquamicrobium、Enterobacteriaceae_unclassified、Ottowia、Leucobacter、肠球菌属Enterococcus、Camelimonas。

			对于电化学A/O-MBR中的好氧池，在5%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有10种，分属Pseudomonas、Candidate_division_TM7_norank、Chryseobacterium、Saprospiraceae_uncultured、Rhodobacter、Blastocatella、Rhodobacteraceae_unclassified、Thermomonas、Brevundimonas、Flavobacterium；在15%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有7种，分属Candidate_division_TM7_norank、Candidatus_Competibacter、Brevundimonas、Saprospiraceae_uncultured、Comamonadaceae_unclassified、Acinetobacter、Lactococcus；在30%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有14种，分属Aquamicrobium、Chryseobacterium、Candidate_division_TM7_norank、Thiobacillus、Limnobacter、Acinetobacter、Blastocatella、Ferruginibacter、Roseobacter_clade_CHAB-I-5_lineage、Luteimonas、Arenimonas、AKYH478_norank、Lautropia、Flavobacterium；在50%阶段细菌群落中相对丰度>2.0%的有9种，分属Trichococcus、Thauera、Candidate_division_TM7_norank、Chryseobacterium、Aquamicrobium、Ottowia、Camelimonas、Leucobacter、Enterococcus。

			群落生态学研究微生物多样性，通过单样品的多样性分析可以反映出生物群落的丰度和多样性，包括用一系列统计学分析指数估计环境群落的物种丰度和多样性，具体见表3-15。其中，计算菌群丰度的指数有Chao和Ace。Chao是用来估计样品中所含OTU数目的指数，在生态学中常用来估计物种总数；Ace是用来估计群落中OTU数目的指数，与Chao算法不同。Shannon和Simpson都是用来估计样品中微生物多样性的指数，Shannon常用来反映多样性指数，数值越大，说明群落多样性越高；Simpson在生态学中常用来定量描述一个区域的生物多样性，数值越大，说明群落多样性越低。Coverage是指样品文库的覆盖率，其数值越高，则样品中序列被测出的概率越高，而没有被测出的概率越低，反映测序结果是否代表了样品中微生物的真实情况。

			表3-15　多样性指数表
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			总体来看， Chao和Ace指数在同阶段1#反应器中的厌氧区高于好氧区，2#反应器中好氧区高于厌氧区，且2#反应器高于1#，这两个指数在整个驯化阶段呈下降趋势，说明油页岩干馏废水中的有害物质对细菌有毒害作用，使其总量减少。50%阶段时Chao和Ace指数急剧降低，此时细菌总量过少，也证明了之前对50%阶段无法进行正常污染物降解的论述。Shannon在同阶段1#反应器中的厌氧区略高于好氧区，2#反应器中好氧区略高于厌氧区，除了15%阶段外，均为2#反应器指数高于1#，说明2#反应器中的细菌群落多样性高于1#。另外，Shannon指数在整个驯化阶段呈先降低（5%）后升高（15%～30%）又降低（50%）的趋势，Simpson指数与之相反，反映了反应器中的微生物对油页岩干馏废水的适应过程。

			[image: ]图3-35　0～50%阶段优势种群演替



			综上所述，在两套系统中，厌氧、好氧工艺段的活性污泥均有良好的生物多样性， 而2#高于1#，说明电场和铁离子对生物多样性做出了贡献。生物多样性意味着代谢底物和代谢途径的多样性，对处理污染物成分复杂的油页岩干馏废水具有重要的意义。

			（2）微生物群落在油页岩干馏废水浓度胁迫下演替

			在整个驯化阶段每个反应池都存在且几乎都为优势菌种的有Candidate_division_TM7门、金黄杆菌属Chryseobacterium、不动杆菌属Acinetobacter、短波单胞菌属Brevundimonas、具有脱氮作用的黄杆菌属Flavobacterium，说明这几类细菌具有较强的耐受性，能抵抗较强的冲击负荷，因为它们中大多数具有降解多种有机物的能力，这也使得系统更加稳定（图3-35）。

			每个驯化阶段的优势种群中都出现了新的微生物，并在之后的阶段中仍为优势菌种的有：5%阶段出现的能氧化多种简单有机物且能还原硝酸盐为亚硝酸盐的肠杆菌科Enterobacteriaceae；15%阶段出现的能降解芳香烃等有机物的丛毛单胞菌科Comamonadaceae、进行硫代谢的硫杆菌属Thiobacillus、铁矿沙单胞菌属Arenimonas；30%阶段出现的Aquamicrobium、具有好氧反硝化作用的Paracoccus、藤黄单胞菌属Luteimonas、能还原硝基苯的Leucobacter、能进行反硝化脱氮并且能降解大多数芳香族化合物的索氏菌属Thauera。另外，不同驯化阶段特有的特征微生物及其功能见表3-16。

			表3-16　不同驯化阶段特有的特征微生物及其功能
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			（3）微生物群落在系统内更迭

			由上述微生物演替过程可知，在同一阶段，1#反应器的好氧池和厌氧池、2#反应器的好氧池和厌氧池在大多数的优势种群的种类上差别不大，只在某些种类的丰度上有所差别。好氧池中出现了大量在缺氧条件下发挥功能的反硝化脱氮和反硝化聚磷菌，如Kluyvera、Thauera、Acidovorax等优势菌，在缺氧池内出现了专性好氧的Acinetobacter和只在好氧条件下发挥功能的Thiobacillus、Delftia等，这表明在好氧池中也存在厌氧微生物，这从一方面来说，经历的A—O循环驯化的活性污泥微生物具有耐溶解氧变化的特征。从另一方面来说，虽然经历了A—O循环使得部分池内的专属功能微生物短暂经历不利生长的条件，导致其无法发挥正常的生理代谢功能，但它们在生物量上仍保持一定的优势，当它们再次回到适宜条件时其功能也会得到迅速恢复，这也是A/O-MBR系统能够实现良好的处理效能的原因。

			表3-17和表3-18分别为不同驯化阶段普通A/O-MBR的缺氧池、好氧池和电化学A/O-MBR的缺氧池、好氧池内特有的优势菌种及其功能。从表中可以看出，缺氧池中大多数是进行反硝化的细菌，例如1#A中的Arcobacter、Dechloromonas等，2#A中的Arcobacter、Clostridium，以及对大分子有机物进行降解的1#A中的Sphingopyxis、Desulfovibrio；在好氧池中大多数是进行有机物降解的细菌，如1#O中的Comamonas和2#O中的Sphingopyxis、Devosia和Shinella，以及好氧反硝化的2#O中的Alcaligenaceae。

			表3-17　不同驯化阶段普通A/O-MBR的缺氧池、好氧池内特有优势菌种及其功能
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			表3-18　不同驯化阶段电化学A/O-MBR的缺氧池、好氧池内特有优势菌种及其功能
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			（4）微生物群落系统间的比较

		表3-19为不同驯化阶段普通A/O-MBR与电化学A/O-MBR中特有优势菌种及其功能，结合每个反应池中的特有优势种群来看，2#反应器中的特有优势种群更多，多数为降解有机物的菌如Sphingopyxis、Devosia和Shinella，起反硝化作用的Phyllobacteriaceae、Arcobacter、Alcaligenaceae，以及与铁代谢有关的Fusibacter、Clostridium和Enterococcus，以及有电化学活性的Ferruginibacter。

			表3-19　不同驯化阶段普通A/O-MBR与电化学A/O-MBR中特有优势菌种及其功能
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			综上所述，在整个驯化阶段每个反应池中都存在且几乎都为优势菌种的微生物有Candidate_division_TM7、Chryseobacterium、Acinetobacter、Brevundimonas、Comamonadaceae等，它们的主要作用是降解有机物，这几类细菌耐受性强，对系统的稳定性起着重要的作用。负责系统脱氮的主要是Flavobacterium、Enterobacteriaceae、Hydrogenophaga、Lactococcus、Paracoccus和Thauera等异养细菌，说明油页岩干馏废水中的一些物质对自养型的硝化细菌生长造成明显的影响，它们在系统内不能占据优势菌种的地位，但从脱氮效果来看，30%阶段以前均能达到较低的氨氮、总氮出水，说明异养型脱氮细菌的耐受性高，脱氮效果良好。在同一阶段，1#和2#反应器的好氧池与厌氧池在大多数的优势种群的种类上差别不大，只在某些种类的丰度上有所差别，但有各自的特有优势菌种。对比1#和2#反应器可以发现，两套反应器均有较丰富的生物多样性，2#的生物多样性指标高于1#，2#反应器中有特有的细菌种群，如与铁代谢相关的Fusibacter、Clostridium 和Enterococcus以及有电化学活性的Ferruginibacter，这是由2#反应器中的铁离子和电场所致。
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第4章　高效脱氮微生物强化生物脱氮技术


我国大量的污水处理厂是在“九五”和“十五”期间建成的，其排放标准的要求相对比较低，因此所采用的都是较早的传统工艺，出水的水质基本能够满足COD的排放标准，但是难以满足“十二五”对于氨氮控制的要求。现在所采用的大部分污水脱氮工艺存在的局限性主要由传统脱氮理论的限制导致：厌氧细菌新陈代谢速度慢，特别是在低温冬季，难以维持较高的生物浓度；自养菌易受到高氨氮负荷和有机物的影响，在大量有机物存在的条件下，对氧气和营养物的竞争不如好氧异养菌，从而导致其难以在系统中成为优势菌。因此，污水脱氮系统中往往没有充足的功能微生物，不能建立起稳定的群落结构，脱氮效果不理想。为了弥补不足，通常采用的方法是加大曝气量使出水氨氮达标，或者采用较长的系统总水力停留时间，这样的做法会导致基建投资和运行费用较高，又不能保证脱氮效果，对高氨氮或低碳氮比的废水处理难度更大。而新型脱氮工艺的研究起步较晚，仍处于实验室规模，不具有进行工业化推广的足够的理论与实践基础。另外，由于厌氧氨氧化菌对于环境要求的特殊性，SHARON-ANAMMOX和CANNON等工艺都需要严格控制溶解氧、有机物和温度等，条件苛刻，系统不稳定，极易崩溃。


			本章介绍了从生活污水处理系统活性污泥中富集、分离和筛选出具有高效脱氮能力的微生物，优化富集及系统脱氮条件，并在反应器中投加复合高效脱氮菌种，构建高效脱氮微生物菌群结构，进行人工强化研究。同时，使用最先进的宏基因组测序方法，监测在人工强化过程中高效脱氮菌群的演替及优势菌群的更迭，为后续在实际工程中应用提供技术指导。开展这项实验研究不仅具有非常重要的理论和科学价值，同时如果高效脱氮菌种的生物强化能够得到应用和推广，可以为老旧水厂的升级改造和新水厂的稳定运行提供非常好的思路和技术借鉴。

		4.1　高效好氧反硝化菌富集及强化脱氮

	4.1.1　高效好氧反硝化菌富集

			传统生物脱氮理论认为反硝化作用要在厌氧条件下进行，反硝化菌为厌氧菌。近年来好氧反硝化菌的发现突破了传统生物脱氮硝化阶段和反硝化阶段必须分开进行的现状，不仅可以简化废水处理的工艺流程，节省投资和运行费用，而且可以提高脱氮效率［1］。

			对城市污水处理厂中活性污泥进行好氧反硝化菌的富集，采用的进水为C4H4Na2O4·6H2O 1.42g、NaNO3 0.425g、KH2PO4 0.34g、K2HPO4·3H2O 0.07g和MgSO4·7H2O 0.095g，1mL微量元素定容（L－1）。进水COD值为600mg/L，N[image: ]-N浓度为80mg/L左右，pH值为7左右。

			在SBR反应器中进行好氧反硝化菌的富集，是因为好氧反硝化菌为兼性厌氧菌，所以可以通过好氧-缺氧的方法进行富集。用时空器控制进水、排水、曝气时间，溶解氧通过控制转子流量计调节。一个运行周期的时间设定为进水0.5h—曝气20h—沉淀2h—排水0.5h—闲置1h。溶解氧浓度设定为5mg/L，污泥浓度为3000mg/L左右，在室温条件下反应，在曝气停止的同时取样，然后过滤、测定，通过测定反应前后的COD值、N[image: ]-N浓度、N[image: ]-N浓度和N[image: ]-N浓度来判断是否进行反硝化作用及进行反硝化作用的细菌是否为好氧反硝化菌，实验结果如图4-1所示。

			[image: ]图4-1　好氧反硝化菌富集过程中各污染物去除率及浓度



			
			从实验结果可以观察出，在培养到20d后开始，COD、N[image: ]-N和TN的去除率基本稳定在90%、85%、70%左右，并且出水COD值、N[image: ]-N浓度、N[image: ]-N浓度及N[image: ]-N浓度也基本上趋于稳定，分别为70mg/L、1mg/L、5mg/L、10mg/L左右。此时微生物在溶解氧为5mg/L的条件下反应，仍然可以将75mg/L的N[image: ]-N还原，且N[image: ]-N去除率较高并且稳定，并且有N[image: ]-N的生成，说明反应器中在较高溶解氧条件下进行了反硝化作用，所以推测进行反硝化作用的细菌以好氧反硝化菌为主。

			用酸碱指示剂法筛选好氧反硝化菌，也可以证明好氧反硝化菌的存在。即在以NaNO3为氮源的培养基中滴加溴百里酚（BTB）作为指示剂，当培养基颜色由绿色变为蓝色时可以证明好氧反硝化菌的存在，如图4-2所示。

			[image: ]图4-2　好氧反硝化菌鉴定培养基



			
			根据实验结果可以看出，培养基由绿色变为蓝色，证明了好氧反硝化菌的存在，进行反硝化作用的细菌为好氧反硝化菌，这与推测结论相符。

			所以，在SBR反应器中，反应周期为进水0.5h—曝气20h—沉淀2h—排水0.5h—闲置1h，溶解氧设定为5mg/L，污泥浓度为3000mg/L左右，在室温条件下进行好氧反硝化菌的富集是可行的。

			4.1.2　高效好氧反硝化菌脱氮性能

			好氧反硝化菌的条件优化实验在SBR反应器中进行，SBR法通过在时间上的交替来实现在空间上的交替。SBR的一个运行周期包括进水、反应、沉淀、排水和闲置五个阶段。实验分别研究了曝气时间、溶解氧（DO）、C/N、进水pH值和初始污泥浓度等条件对好氧反硝化菌反硝化效果影响的研究。

			4.1.2.1　曝气时间的影响

			用含N[image: ]-N的模拟废水作为进水，pH值在7.0左右。在室温下进行曝气时间对好氧反硝化菌脱氮效果的影响研究，溶解氧设定为5.0mg/L左右，初始污泥浓度为3000mg/L左右，曝气时间分别设定为0h、2h、4h、6h、8h、10h，整个周期的运行时间为进水0.5h—曝气—沉淀2h—排水0.5h—静置1h。待反应器停止曝气时取水样进行过滤，并测定过滤后水样的COD值和三氮值（N[image: ]-N、N[image: ]-N、N[image: ]-N）。根据测定的数据计算COD去除率、N[image: ]-N去除率及TN去除率，考察曝气时间对好氧反硝化脱氮效果的影响，结果见图4-3。

			[image: ]图4-3　曝气时间对好氧反硝化脱氮效果的影响



			
			图4-3中，COD、N[image: ]-N和TN去除率的变化趋势基本上随着曝气时间的增长而增加直至稳定。其中，COD、N[image: ]-N去除率变化较快的阶段是当曝气时间（t）从0 增加到2h时，这可能是因为开始时污染物浓度较高，微生物将水中有机污染物逐渐转化成无机物质，随着有机物质浓度逐渐降低，微生物利用有机物的速度降低，所以当曝气时间继续增加到10h时，COD及N[image: ]-N去除率改变不大。当曝气时间t=0 时，即SBR法只经历了进水—沉淀—排水—闲置四个阶段，仍然存在30%左右的COD和N[image: ]-N去除率，TN基本上没有去除；当曝气时间t=2h时，COD去除率已经达到92.74%，N[image: ]-N去除率达83.41%；曝气时间继续增加到10h时，COD去除率基本无变化，N[image: ]-N去除率缓慢增加至94.53%，TN去除率在曝气时间增加的过程中也在逐渐增大。

			根据图4-3中不同曝气时间下的三氮值可以看出：在不同的曝气时间下，N[image: ]-N浓度稳定在1mg/L以下，N[image: ]-N浓度随曝气时间的增加呈现先增加后降低的趋势，N[image: ]-N浓度随曝气时间的增加而降低。虽然在进水中是以N[image: ]-N作为氮源，但是研究表明好氧反硝化菌在利用N[image: ]-N进行反硝化的过程中少量N[image: ]-N的存在是必要的。曝气时间t=0时，N[image: ]-N浓度为21.56mg/L，N[image: ]-N浓度为60.11mg/L，从数据可以看出在不曝气的情况下，仍然有部分N[image: ]-N被还原为N[image: ]-N，说明存在厌氧反硝化菌或者兼性厌氧反硝化菌。在曝气时间t=2h时，N[image: ]-N浓度达到最大值30.58mg/L，可能是因为模拟废水与活性污泥接触时间较短的关系，反硝化作用不彻底，存在N[image: ]-N的积累；随着曝气时间逐渐增加，N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度都逐渐降低；当曝气时间t≥6h时，N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度有所降低，但浓度变化不大，分别低于7.7mg/L和14.6mg/L。综合反应周期、出水N[image: ]-N浓度、出水N[image: ]-N浓度及TN去除率，选择曝气时间t=6h为最佳曝气时间。

			4.1.2.2　C/N的影响

			分别以琥珀酸钠和硝酸钠作为碳源和氮源配制模拟废水，在室温下进行C/N对好氧反硝化菌脱氮效果的影响研究，溶解氧设定为5.0mg/L左右，曝气时间为6h，初始污泥浓度为3000mg/L左右，分别称取1.42g、1.78g、2.13g、2.49g、2.84g、3.2g、3.55g琥珀酸钠溶解于1L水中，所配模拟废水的C/N分别为8∶1、10∶1、12∶1、14∶1、16∶1、18∶1、20∶1。待反应器停止曝气时立即取水样进行过滤，并测定过滤后水样的COD值和三氮值。根据测定的数据计算出水的COD去除率、N[image: ]-N去除率及TN去除率，考察不同C/N对好氧反硝化脱氮效果的影响，结果见图4-4。

			[image: ]图4-4　C/N对好氧反硝化脱氮效果的影响



			
			从图4-4中不同C/N对COD、N[image: ]-N和TN去除率的影响可以观察出，COD去除率呈现先升高后降低的变化趋势，N[image: ]-N和TN去除率随C/N增加呈逐渐上升的趋势。其中COD去除率在C/N为（12∶1）～（14∶1）时最高，最高可达93.07%左右；N[image: ]-N去除率随C/N增加从91%左右逐渐增加到98.23%左右；而TN去除率在C/N为（14∶1）～（16∶1）时增长较多，在其余C/N条件下，TN去除率变化不大，这是因为当C/N为（14∶1）～（16∶1）时，大量N[image: ]-N转化为N2（N2O）。

			从图4-4中可以看出，N[image: ]-N浓度很低，一直维持在1mg/L左右，N[image: ]-N浓度随C/N的增加呈现先升高后降低的趋势，而N[image: ]-N浓度呈逐渐降低的变化趋势。当C/N为（8∶1）～（14∶1）时，N[image: ]-N浓度逐渐降低，N[image: ]-N浓度逐渐增加直到最大值18.57mg/L左右；C/N为16∶1时，N[image: ]-N浓度急剧降低，这是因为在一定范围内，初始C/N越高，好氧反硝化速率越快，N[image: ]-N浓度达到相对最大值所需的时间越短，在相同的反应时间内，就能够越快地将N[image: ]-N转化为N2（N2O），从而达到较高的N[image: ]-N去除率和TN去除率；C/N继续增加到20∶1时，N[image: ]-N浓度基本上保持在3mg/L左右，而N[image: ]-N浓度基本在6mg/L左右。

			综合图4-4，适当地提高C/N有利于COD和N[image: ]-N的去除，但是C/N继续增加对COD和N[image: ]-N去除率的影响不大，而C/N对TN去除率的影响较大，C/N越大TN去除率越高。所以，从COD、N[image: ]-N去除率和TN去除率及N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度考虑，（16∶1）～（20∶1）为好氧反硝化作用的最佳C/N。但是当C/N为（8∶1）～（10∶1）时，COD、N[image: ]-N及TN去除率已经能够分别达到88.49%、92.76%、72.39%左右，N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度分别为1mg/L、5.87mg/L、15.65mg/L左右。考虑到实际排放废水的C/N及后期应用，选择C/N为（8∶1）～（10∶1）为本次实验的最佳C/N。

			4.1.2.3　pH值的影响

			分别称取琥珀酸钠1.56g、硝酸钠0.425g作为模拟废水的碳源和氮源，此时模拟废水的COD值大概为700mg/L，N[image: ]-N浓度大概为80mg/L，pH值在7.0左右。在室温下将溶解氧设定为5.0mg/L左右，初始污泥浓度为3000mg/L左右，曝气时间为6h，分别利用稀硫酸和稀氢氧化钠调节pH值，使溶液的pH值分别在5.4、6.52、6.82、7.21、7.9左右。曝气6h后立即取水样进行过滤，并测定过滤后水样的COD值和三氮值。根据测定的数据计算出水的COD去除率、N[image: ]-N去除率及TN去除率，并考察不同pH值对好氧反硝化脱氮效果的影响，结果如图4-5所示。

			[image: ]图4-5　pH值对好氧反硝化脱氮效果的影响



			
			从图4-5中不同pH值条件下COD、N[image: ]-N和TN 去除率的关系可以观察出：COD去除率几乎不随溶液pH值的改变而改变，基本保持在稳定状态；N[image: ]-N和TN去除率的变化趋势基本上一致，都是先随着pH值的增大而升高，然后再随着pH值的增大而降低。COD去除率基本上保持在94%左右，pH值变化对COD去除率的影响不大；N[image: ]-N和TN的去除率在pH值低于6.82时，随着pH值的增大而增大，在pH值为6.82～7.21时达到最大值，分别为92.99%、73.25%，当pH值继续增大到7.8时，N[image: ]-N和TN的去除率降低。

			从图4-5可以发现，在不同的pH值条件下，N[image: ]-N浓度基本保持不变，一直稳定在较低水平1mg/L左右，N[image: ]-N浓度随pH值的增大呈现先升高后降低的变化趋势，N[image: ]-N浓度随pH值的增大呈现先降低后升高的趋势。当pH值从5.4增加到6.5时，N[image: ]-N浓度降低，而N[image: ]-N浓度升高，由于好氧反硝化菌利用N[image: ]-N经过N[image: ]→N[image: ]→NO→N2O→N2四个步骤，所以能够说明当pH值较大时，好氧反硝化菌利用N[image: ]-N的速率较快。当pH值从6.5增加到7.2时，N[image: ]-N浓度继续降低，而N[image: ]-N浓度也开始降低，说明在此pH值条件下反应6h，好氧反硝化菌已经将大量N[image: ]-N转化为N[image: ]-N，并正在将N[image: ]-N转化为NO（N2O、N2），也说明pH值升高，好氧反硝化菌进行反硝化的速率加快，好氧反硝化菌的活性较高。但当pH值增加到7.8时，N[image: ]-N浓度值反而增大到18.02mg/L，此时好氧反硝化菌的活性受到抑制，反硝化速率降低。所以在一定的pH值范围内，好氧反硝化菌的活性随着pH值的增大而升高，对污染物的处理效果也越好。综合N[image: ]-N去除率、TN去除率和N[image: ]-N浓度，选择6.8～7.5左右为最佳的pH值范围。

			4.1.2.4　初始污泥浓度的影响

			分别称取琥珀酸钠1.56g、硝酸钠0.425g作为模拟废水的碳源和氮源，此时模拟废水的COD值大概为700mg/L，N[image: ]-N浓度大概为75mg/L，pH值在7.0左右。在室温下将溶解氧设定为5.0mg/L左右，曝气时间为6h，保证反应器中初始污泥浓度分别为0、500mg/L、1000mg/L、1500mg/L、2000mg/L、2500mg/L、3000mg/L、3500mg/L、4000mg/L、4500mg/L、5000mg/L。曝气6h后立即取水样进行过滤，并测定过滤后水样的COD值和三氮值。根据测定的数据计算出水的COD去除率、N[image: ]-N去除率及TN去除率，并考察不同初始污泥浓度（MLSS）对好氧反硝化脱氮效果的影响，结果如图4-6所示。

			[image: ]图4-6　MLSS对好氧反硝化脱氮效果的影响



			
			从图4-6中可以看出，随着初始污泥浓度的不断增加，在反应相同的时间后，出水中COD去除率逐渐增大直到稳定值，N[image: ]-N和TN去除率的变化趋势基本一致，都是逐渐增加。当MLSS为0～1000mg/L时，COD、N[image: ]-N和TN去除率的变化最快，去除率分别由3.2%、2.18%、2.18%变化到89.61%、54.61%、37.86%。当MLSS为1000～5000mg/L时，COD去除率变化缓慢，基本稳定在94%左右，N[image: ]-N和TN去除率逐渐增加，分别由54.61%、37.86%增加到84.23%、72.2%。

			随着MLSS逐渐从0增加到5000mg/L，N[image: ]-N浓度基本保持不变，在1mg/L以下，N[image: ]-N浓度呈现先升高后缓慢降低的趋势，N[image: ]-N浓度逐渐降低。当MLSS为0～1000mg/L时，N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度分别由0、78.88mg/L变化到12.53mg/L、36.6mg/L。当MLSS为1000～5000mg/L时，N[image: ]-N浓度基本上逐渐降低，最终稳定在8.5mg/L左右，N[image: ]-N浓度逐渐降低到12.72mg/L左右。从图4-6中可以看出，MLSS浓度越高，反应相同的时间后，好氧反硝化菌进行反硝化作用的速率越快，进行得也越彻底。当初始污泥浓度≥3500mg/L时，污染物浓度的变化不明显。虽然MLSS为5000mg/L时，污染物的去除是最好的，但是考虑到污泥浓度太大可能会引起后期反应器中溶解氧的不足，所以选择污泥浓度3500～4000mg/L为最佳的初始污泥浓度。

			4.1.2.5　DO的影响

			分别称取琥珀酸钠1.56g、硝酸钠0.425g作为模拟废水的碳源和氮源，此时模拟废水的COD值大概为700mg/L，N[image: ]-N浓度大概为75mg/L，pH值在7.0左右，保证反应器中初始污泥浓度在3500mg/L左右。通过调节转子流量计调节反应器中溶解氧的浓度，分别在DO为0、0.85mg/L、1.2mg/L、2mg/L、3.43mg/L、4.5mg/L、6.5mg/L、7.05mg/L、8.2mg/L、9.3mg/L左右在室温下曝气6h。曝气6h后立即取水样进行过滤，并测定过滤后水样的COD值和三氮值。根据测定的数据计算出水的COD去除率、N[image: ]-N去除率及TN去除率，并考察不同溶解氧浓度对好氧反硝化脱氮效果的影响，结果如图4-7所示。

			[image: ]图4-7　DO对好氧反硝化脱氮效果的影响



			
			从图4-7中可以看出，随着反应器中DO的增加，COD去除率呈现先增大后基本保持不变的趋势，N[image: ]-N去除率基本是随着DO的增加而降低，TN去除率随着DO的增加先升高再降低。COD去除率在DO从0～1.2mg/L变化时变化显著，从31.69%增加到96.85%，在溶解氧较低的情况下，仍然存在较高的COD去除率，可能是因为兼型厌氧菌的存在，在低DO的情况下能利用有机碳源；COD去除率在DO高于1.2mg/L时基本保持不变，稳定在95%左右。DO值从0增加到3.5mg/L时，N[image: ]-N去除率为80%左右且变化不大，而TN去除率变化显著，逐渐升高；当溶解氧浓度很低（<1mg/L）时，N[image: ]-N去除率也很高，可能是由于好氧反硝化菌是兼型厌氧菌，也可能是由于反应器中存在厌氧反硝化菌，在DO较低的条件下也能够进行反硝化作用，将大量的N[image: ]-N转化为N[image: ]-N，但是此时TN去除率很低，仅为20%，说明在较低的DO条件下反硝化菌的活性不高，亚硝酸还原酶的合成受到抑制，从而导致反硝化中亚硝酸盐的积累；当DO从1.2mg/L增加到3.5mg/L时，N[image: ]-N去除率高的同时TN去除率也逐渐升高且达到最大值81.88%，说明在这种溶解氧条件下，好氧反硝化菌具有较高活性，不仅能够完成将N[image: ]-N转化为N[image: ]-N的过程，而且能够将N[image: ]-N大量转化为N2O（N2）；当DO继续增加到9.3mg/L时，N[image: ]-N去除率和TN去除率都逐渐降低，可能是因为DO太大对好氧反硝化菌的活性有影响，也可能是由于溶解氧浓度较高时微生物能够迅速将N[image: ]-N还原的N[image: ]-N再度氧化为N[image: ]-N，从而导致N[image: ]-N和TN去除率均降低。

			三氮值随着不同DO的变化趋势是：N[image: ]-N浓度基本不随DO的变化而变化，一直在较低水平（<1.5mg/L）；N[image: ]-N浓度变化大致趋势是随着DO的增加而逐渐降低；随着DO的增加，N[image: ]-N浓度由开始比较平稳的状态缓慢增加。DO为3～4mg/L时，N[image: ]-N浓度和N[image: ]-N浓度均较低，分别为6mg/L和14mg/L左右，此时COD、N[image: ]-N和TN去除率都较高，平均分别可达到97%、78%、68%左右，并且维持此溶解氧浓度所需的能耗不高，所以选择DO值为3～4mg/L时为最佳的溶解氧浓度条件。

			4.1.3　高效好氧反硝化菌强化脱氮

			强化脱氮试验采用分离筛选获得的两株高效好氧反硝化菌，即成都假单胞菌（Pseudomonas chengduensis）和氯碱假单胞菌（Pseudomonas chloritidismutans）按照1∶1的比例进行。

			4.1.3.1　反应装置

			好氧反硝化菌的反硝化性能强化实验主要采用3个序批式生物反应器（sequencing batch reactor，SBR）完成，如图4-8所示。

			[image: ]图4-8　反应器实物图



			
			每个反应器的有效容积为4L，反应器主要由进水槽、进水蠕动泵、SBR有机玻璃反应器、曝气泵、转子流量计、出水磁力阀、时控开关等几部分组成，单个反应器示意图见图4-9。

			[image: ]图4-9　单个反应器示意图



			
			4.1.3.2　进水水质与接种污泥

			本实验进水采用人工模拟废水，进水主要成分有硝酸钾、柠檬酸钠、磷酸二氢钾、氯化铁、氯化钙、硫酸镁。反应器进水水质见表4-1。

			表4-1　反应器进水水质

[image: ]

			本实验接种活性污泥来自辽中污水处理厂的二沉池，实验前污泥闷曝2天。

			4.1.3.3　反应器运行方法

			采用好氧反硝化菌强化SBR反应器，反应器采用时控开关控制，每个反应周期为24h，其中进水5min，出水5min，沉淀30min，其余为曝气时间。采用蠕动泵进水，出水采用重力引流，同时以磁力阀控制出水开关，采用曝气泵供气并以转子流量计控制气体流量。每周期结束，取样检测出水N[image: ]-N、N[image: ]-N、COD、MLSS及菌液浓度的变化。另外，为了考察在实验过程中反应器内微生物群落的变化，还需定期取样进行高通量测序。

			采用3个SBR反应器同时对比进行：1#反应器（R1）内投加1L活性污泥；2#反应器（R2）内投加1L活性污泥，并接种3%反硝化菌混合液；3#反应器（R3）内接种3%反硝化菌混合液。

			另外，为了考察好氧反硝化菌对不同浓度有机废水的处理能力，在反应器启动阶段后期逐渐减少进水中柠檬酸钠的含量，进水C/N（COD/N）从驯化开始的20∶1逐渐降低至17∶1、14∶1、11∶1、8∶1、5∶1，在此过程中进水C/N为 20∶1且持续21天，其余各8天。

			4.1.3.4　SBR反应器的好氧反硝化效果分析

			（1）N[image: ]-N的去除情况

		
			
			反应器运行过程中N[image: ]-N的浓度变化及去除效果见图4-10及图4-11。从图中可以看出，在反应器运行的第1天，3个反应器中N[image: ]-N的去除率分别为65.47%、65.48%、76.14%，其中1#反应器和2#反应器中N[image: ]-N的去除率十分相近，这表示此时在两个反应器内完成N[image: ]-N去除的主要物质是活性污泥，而2#反应器内投加的好氧反硝化菌混合液并没有发挥明显的作用，这可能是因为新投加的好氧反硝化菌没有适应活性污泥中的原有微生物群落，从而没有发挥出原有的高效反硝化性能，也可能是因为活性污泥经过2天的闷曝后处于极度饥饿状态，所以快速地消耗了进水中的N[image: ]-N，但是，此时3#反应器中N[image: ]-N的去除率明显高于1#和2#反应器，这说明好氧反硝化菌混合液不仅具有较快的生长繁殖速度，而且在扩大培养之后仍具有良好的好氧反硝化性能。

				[image: ]图4-10　N[image: ]-N的浓度变化



			[image: ]图4-11　N[image: ]-N的去除效果



			在反应进行21天以后，反应器进水C/N逐渐降低，3个反应器中N[image: ]-N的去除率也随之降低，不仅如此，随着C/N的降低，3个反应器的N[image: ]-N去除率曲线逐渐逼近。当反应进行到C/N为11∶1的第7天，1#反应器的N[image: ]-N去除率第一次超过2#反应器，高出2.61%（图4-11），但在此之前，3个反应器的N[image: ]-N去除率一直处于3#>2#>1#的状态，所以，好氧反硝化菌株的投加在一定程度上能够提高反应器的反硝化性能。然而，随着C/N的继续降低，3条曲线的重合度越来越高，尤其是当C/N为5∶1时，3个反应器的N[image: ]-N去除率大致相同，均在40%左右。由此可见，随着C/N的降低，2#、3#反应器中所投加菌液的好氧反硝化能力下降速度较快，从而导致2#、3#反应器逐渐失去优势，这可能是由于好氧反硝化菌是异养菌，对进水有机碳源的浓度要求较高，但是，投加菌液有助于提高反应器的耐冲击负荷能力，尤其是在进水C/N波动的情况下，如图4-10所示，在C/N下降的过程中，2#、3#反应器的出水N[image: ]-N浓度曲线明显比1#反应器的平稳。

			（2）N[image: ]-N的积累情况

			反应器进出水中N[image: ]-N的浓度变化如图4-12所示。从图中可以看出，反应器进水N[image: ]-N的浓度控制在0.12～0.14mg/L的范围内，但在配制进水过程中并无亚硝酸盐成分的加入，且进水即配即用，所以在

			[image: ]图4-12　N[image: ]-N的浓度变化



			
			进水中检测出的N[image: ]-N可以视为硝酸盐水解或配水所用自来水的带入成分。从图4-12中还可以看出，3个反应器的出水N[image: ]-N浓度明显高于进水，这表示3个反应器在反应过程中均有N[image: ]-N生成，而进水中含有的唯一氮源是硝酸钾，所以3个反应器中都发生了硝酸盐的还原过程。另外，反应器运行至第14～21天，可以认为3个反应器进入最佳阶段，在这个阶段平均进水TN浓度为74.5mg/L ，3个反应器的平均出水TN浓度分别为16.74mg/L、10.42mg/L、7.51mg/L（由于反应过程中几乎检测不到N[image: ]-N的存在，所以用N[image: ]-N与N[image: ]-N的加和表示TN），由此可见，进水中的硝酸盐主要以气态的形式排出反应器。

			在反应器运行过程中，3个反应器的出水N[image: ]-N浓度一直处于波动状态，这可能是由亚硝酸盐本身的不稳定性造成的，但在进水C/N控制在20∶1的21天内，有18天3个反应器的出水N[image: ]-N浓度控制在1.0mg/L以下，符合我国生活饮用水卫生标准，但是随着进水C/N的逐渐下降，出水N[image: ]-N的浓度逐渐上升，这说明当进水有机碳源浓度不足时，好氧反硝化反应只能停留在硝酸盐还原为亚硝酸盐的阶段而不能继续还原为氮气，所以出现了N[image: ]-N的过量积累情况。

			（3）COD的去除情况

			如图4-13所示，通过改变进水COD浓度来控制进水C/N，反应器运行的前21天，进水COD平均浓度为1531.92mg/L，此时进水C/N为20∶1，在启动21天后，以8天为一个周期逐渐降低进水C/N，C/N分别为17∶1、14∶1、11∶1、8∶1、5∶1，对应的COD平均浓度分别为1297.85mg/L、1094.85mg/L、870.97mg/L、622.22mg/L、389.1mg/L。除此之外，随着进水C/N的下降，3个反应器的出水COD浓度也逐渐降低，当进水C/N为20∶1时，3个反应器的出水COD浓度分别为141.61mg/L、139.63mg/L、138.15mg/L，而当进水C/N降低至5∶1时，3个反应器的出水COD浓度分别为30.69mg/L、31.78mg/L、25.39mg/L。

			[image: ]图4-13　COD浓度变化



	
			从图4-14中可以看出，在反应器启动的第1天，3个反应器的COD去除率依次为83.2%、85.13%、87.56%，显然，相对投加活性污泥的反应器，投加菌液的反应器对COD的去除率较高，但是在反应器启动前，活性污泥经过两天的闷曝已经处于极度饥饿状态，然而，在反应器进水24h后，活性污泥并没有迅速消耗掉进水中的有机营养，造成这种现象的原因可能是反应器所投加的活性污泥来自处理生活污水的二沉池，而生活污水的COD偏低，当进水COD突然升高时，活性污泥中的微生物群落受到冲击，进而导致COD去除率偏低，但随着反应器的运行，活性污泥逐渐适应进水环境，反应器的COD去除率逐渐升高。

					
			[image: ]图4-14　COD去除效果



			
			除此之外，在反应器启动的前3天，2#反应器COD去除率的每日增量分别为2.06%、1.63%，而1#反应器的每日增量分别为3.41%、3.23%，所以，在前3天，2#反应器COD去除率的增长速率要低于1#反应器，这可能是由于2#反应器中所投加的菌液与活性污泥中原有微生物菌群形成竞争，而从第4天开始，2#反应器COD去除率的上升速度明显加快，这说明菌液中的微生物在竞争中逐渐取得优势。相对于1#、2#反应器，3#反应器在启动初期一直具有较高的COD去除率，到第3天，3#反应器的COD去除率就能达到94.41%，所以在扩大培养之后菌液仍然具有较高的有机物去除能力。在反应器运行的整个过程中，3个反应器的COD去除率都维持在较高水平，基本在83.2%以上。

			（4）MLSS及菌液浓度的变化

			MLSS及菌液浓度是反映生物量变化的有效指标，通过检测反应器内MLSS及菌液浓度的变化可以有效地了解反应器内微生物的生长状况。如图4-15所示，在反应器启动的第1天，3个反应器的MLSS及菌液浓度分别为2400mg/L、2400mg/L、200mg/L，由于3#反应器内只投加了3%的菌液，而另外两个反应器内均有活性污泥的投加，所以3#反应器的初始菌液浓度较低，但此时，3#反应器中每克菌液沉淀物就能去除286.75mg的硝态氮，而1#、2#反应器中活性污泥的硝态氮去除率仅能达到20.55mg N/g MLSS，所以菌液的投加有利于反应器的快速启动。随着反应器的运行，3个反应器内的MLSS及菌液浓度逐渐上升，到第21天，分别上升至3700mg/L、3900mg/L、2600mg/L，在此期间，3个反应器的MLSS及菌液浓度的增长速度分别为61.9mg/（L·d）、71.43mg/（L·d）、114.29mg/（L·d），显然投加菌液的反应器的MLSS及菌液浓度的增长速度较快，所以，本实验投加的菌液不仅具有良好的好氧反硝化能力，而且具有较快的生长速度。另外，在这21天内，3个反应器内均发生了不同的变化。反应开始时，3#反应器内只有菌液的投加，呈半透明状态，但随着反应的进行，3#反应器内逐渐有乳白色絮状物生成且絮状物沉淀性良好，而1#和2#反应器内的活性污泥则由原来的黑色逐渐变成黄褐色，絮凝性逐渐增强，在第14天左右，反应器内有细小颗粒污泥出现，且随着反应器的运行，颗粒污泥逐渐变大，到第21天，2#、3#反应器内的颗粒污泥已清晰可见。

			[image: ]图4-15　MLSS及菌液浓度变化



			
			从第21天开始，反应器进水C/N以8天为一个周期逐渐降低，在C/N开始下降的21～29天内，3个反应器的MLSS及菌液浓度均出现了不同程度的下降现象，这可能是因为COD的突然降低导致反应器内的微生物因营养不足而大量死亡。除此之外，在21～61天内，3个反应器的MLSS及菌液浓度的增长速度分别为15mg/（L·d）、20mg/（L·d）、55mg/（L·d），显然，进水C/N下降后MLSS及菌液浓度的增长速率也明显下降，而且在此过程中，由于进水有机营养不足以及C/N频繁变换所带来的冲击负荷，1#、2#反应器内的颗粒污泥的结构变得松散，以2#反应器为例，反应器运行过程中活性污泥的形态变化如图4-16所示。

			[image: ]图4-16　2#反应器运行过程中活性污泥的形态变化



			
			（5） 微生物群落结构分析

			好氧反硝化SBR强化反应器在运行过程中的微生物群落结构变化如图4-17所示。图谱中共有16条带对应16种样品，除R1-0在反应器启动前采集外，其余样品均在反应器运行过程中取得，取样时间分别为反应器运行第10天、21天、29天、45天、61天，为便于观察实验过程中各反应器内微生物多样性的变化，在图中添加R2-0即初始泥样（同R1-0），以及R3-0即菌株ADM 2-2和ADM 8-1的纯菌液，由于这两株菌经16S rDNA鉴定均为假单胞菌属，所以直接在图中标出。从图谱中可以看出，每条带都被分割为若干片段，这些片段分别对应着样品群落中不同的菌种，通过16S rDNA测序结果的OTU聚类分析，将97%以上相似水平的OTU代表序列进行分类学分析，再根据Silva1、Unite等细菌、真菌数据库的检索结果就能得到每个菌种对应的名称，从检索结果来看，16个样品中主要分布51种细菌，其中Pseudomonas（假单胞菌属）、Acinetobacter（不动杆菌属）、Amaricoccus（变形菌属）、Azoarcus（固氮弧菌属）分布较广，除主要菌群外，将丰度低于1%的菌群合并为others。

			[image: ]图4-17　样品微生物群落结构变化



			
			从图谱中可以看出，在反应器运行的过程中，1#反应器的微生物多样性较高且无明显的优势菌种，尤其是初始泥样R1-0，已确定的菌种就有45种，虽然反应器启动后，由于进水有C/N的改变，1#反应器内的微生物群落发生了变化，但1#反应器内各菌种的丰度仍相对较高。然而，2#、3#反应器的情况却完全不同，尤其是第10天和第21天的样品，2#、3#反应器的微生物多样性要明显低于1#反应器，且反应器内存在优势菌种Pseudomonas（假单胞菌属），虽然在反应器启动后的1#反应器中也发现Pseudomonas（假单胞菌属）的存在，但1#反应器中的Pseudomonas（假单胞菌属）并未在反应器运行过程中取得竞争优势，而2#、3#反应器中的Pseudomonas（假单胞菌属）却具有较高的丰度，这说明2#、3#反应器中大量存在的Pseudomonas（假单胞菌属）很有可能就是人为投加的成都假单胞菌（Pseudomonas chengduensis）和氯碱假单胞菌（Pseudomonas chloritidismutans）。另外，从反应器脱氮方面来看，在前3次采样时间内，3#反应器的N[image: ]-N去除率要高于2#，2#要高于1#，而与之对应的是样品中Pseudomonas（假单胞菌属）的丰度，Pseudomonas（假单胞菌属）丰度较高的反应器其脱氮能力较强。 由此可见，菌株ADM 2-2和ADM 8-1在扩大培养后不仅能保持原有的高效好氧反硝化性能，而且具有较强的竞争优势。然而，随着进水C/N的降低，存在于2#、3#反应器内Pseudomonas（假单胞菌属）的竞争优势逐渐减弱，丰度逐渐降低，到第61天，3个反应器内Pseudomonas（假单胞菌属）的丰度已无明显差异，而此时3个反应器的好氧反硝化效率均维持在40%左右。由此可见，菌株ADM 2-2、ADM 8-1更适用于处理高C/N的硝酸盐污染废水。

			除了Pseudomonas（假单胞菌属）外，在反应器运行过程中存在比例相对较高的菌株还有Acinetobacter（不动杆菌属）、Amaricoccus（变形菌属）、Azoarcus（固氮弧菌属）、Thauera（陶厄氏菌属）、Comamonadaceae（丛毛单胞菌属）以及Flavobacterium（黄质菌属）等，其中，同属Rhodocyclaceae（红环菌科）的Azoarcus（固氮弧菌属）和Thauera（陶厄氏菌属）是反硝化反应器中常见的优势功能菌，这两种菌不仅具有较强的反硝化性能，而且在反硝化过程中都具有较强的去除复杂有机物的能力，特别是难降解的芳香族化合物，已知的 Thauera（陶厄氏菌属）都是反硝化菌，而且Scholten等发现的Thauera merchernichensis TL1是一株好氧反硝化菌［2］。Acinetobacter（不动杆菌属）是最早发现的聚磷菌，也是常见的异养硝化菌菌属，有研究者发现不动杆菌属中存在一些类似于Acinetobacter sp. YY5的菌株，它们可以在好氧环境中利用硝态氮和亚硝态氮生长并进行反硝化作用，而且在反应的过程中检测到氨氮的存在。而Amaricoccus（变形菌属）、Comamonadaceae（丛毛单胞菌属）以及Flavobacterium（黄质菌属）在一些国外城市污水厂的活性污泥系统中丰度较高。

		4.2　高效异养硝化菌富集及强化脱氮

	4.2.1　高效异养硝化菌富集

			近年来对异养硝化菌的发现是对传统硝化反硝化理论的丰富与突破。与传统的自养硝化菌相比，虽然单位生物量的异养菌氧化N[image: ]的速率较自养菌要慢2～3个数量级，但是异养硝化菌的生长速率快，对环境的适应性也强，其总体氧化N[image: ]的速率并不比自养菌慢［3］。异养硝化作用的重要性正日益受到关注，并为污水脱氮引入了全新的概念［4］。

			对从城市污水处理厂中取得的活性污泥进行异养硝化菌的富集，进水配制方法为：C6H5Na3O7·2H2O 2.1g、NH4Cl 0.6g、KH2PO4 0.067g、K2HPO4·3H2O 0.333g、MgSO4·7H2O 0.12g和NaCl 0.3g，加1mL微量元素然后定容至1L。进水COD为1100mg/L、N[image: ]-N浓度为120mg/L，pH值为7.3。

			将活性污泥置于锥形瓶中，再放入恒温振荡箱中，在恒温振荡箱的转速为210r/min、温度为30℃，污泥浓度为3000mg/L左右（200mL）的条件下反应24h后，通过测定反应前后COD值、N[image: ]-N浓度、N[image: ]-N浓度和N[image: ]-N浓度来判断是否进行硝化作用，并且是否是异养硝化菌所为。实验结果如图4-18所示。

			[image: ]图4-18　异养硝化菌富集过程中各污染物去除率及浓度



			
			在异养硝化菌富集的过程中，进水的C/N为9.2∶1，在COD值较高的情况下进行对微生物的培养，因为COD较高时，活性污泥中异养菌生长较为迅速、增长较快。为保证活性污泥浓度，每两天排泥15mL左右。随着培养天数的增加，自养菌增长缓慢，自养菌量会随着排泥逐渐降低，异养菌成为优势菌种。在培养20天以后，微生物去除COD和N[image: ]-N的效率仍然很高，并且有较高浓度的N[image: ]-N生成，所以推测进行硝化作用的硝化菌以异养硝化菌为主。

			由实验可知，在培养10天左右，N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度都低于1mg/L，而N[image: ]-N浓度为90mg/L左右，损失COD和氮素分别为1030mg/L和30mg/L，损失C/N为34.33（>20）。所以有异养菌利用一部分N[image: ]-N转化为N[image: ]-N，即进行硝化作用的为异养硝化菌，可能会有少量的自养菌的存在，这与上述推测结果相符。在培养20天左右开始，微生物对COD、N[image: ]-N和TN的去除率较高且基本上分别稳定在95%、99%和40%左右，并且出水COD值、N[image: ]-N浓度、N[image: ]-N浓度及N[image: ]-N浓度也基本上趋于稳定，分别为70mg/L、1mg/L、0.2mg/L、75mg/L左右，最终TN基本上全部以N[image: ]-N的形式存在，且此时N[image: ]-N浓度有缓慢降低的趋势，这说明此时不仅进行了异养硝化作用，而且进行了好氧反硝化作用。

			所以在恒温振荡箱转速为210r/min、温度为30℃，污泥浓度为3000mg/L左右的条件下，富集异养硝化菌是可行的。

			4.2.2　高效异养硝化菌脱氮性能

			4.2.2.1　反应时间的影响

			进水采用含N[image: ]-N的模拟废水，此时模拟废水的COD值和N[image: ]-N值分别在1100mg/L和120mg/L左右，pH值在7.3左右。向500mL锥形瓶中加入200mL的模拟废水和一定量的活性污泥，保证初始污泥浓度大概为3000mg/L。在恒温振荡箱的转速为190r/min、温度为30℃时，反应时间分别取2h、4h、6h、8h、10h、12h、24h，取出水样后过滤，测定COD值和三氮值，分析不同反应时间对处理效果的影响，实验结果见图4-19。

			[image: ]图4-19　反应时间对模拟废水处理效果的影响



			
			通过实验可以发现，在不同的反应时间下，COD去除率、N[image: ]-N转化率和TN去除率随着水力停留时间的增加而逐渐增大。COD去除率和N[image: ]-N转化率在水力停留时间低于6h时变化得相对较快，在反应时间大于6h后变化相对较缓慢，而TN去除率的变化趋势相对平稳。分析原因，可能是因为反应开始时COD值和N[image: ]-N浓度较高，微生物可以利用的营养物质较多，微生物生长及代谢较为迅速，所以COD值及N[image: ]-N浓度的变化较快，而随着反应的进行，异养硝化菌可利用的COD和N[image: ]-N的量越来越少，导致微生物代谢缓慢，所以COD和N[image: ]-N去除率基本无变化。

			由图4-19中下面的图可以看到不同反应时间后出水中三氮值的变化。其中，N[image: ]-N的浓度随着反应时间的增加而降低；N[image: ]-N的浓度先随反应时间的增加而升高，然后再随反应时间的增加而降低；N[image: ]-N浓度的变化趋势是随反应时间的增加先上升后降低。N[image: ]-N的浓度逐渐降低是因为异养硝化菌利用N[image: ]-N进行生长和代谢；N[image: ]-N浓度先增加后减少的趋势可能是因为异养硝化菌将N[image: ]-N转化为N[image: ]-N时会存在一些N[image: ]-N的积累，然后N[image: ]-N再转化为N[image: ]-N；N[image: ]-N浓度的变化趋势可能是因为一直有部分N[image: ]-N转化为N[image: ]-N，并且从N[image: ]-N浓度的变化趋势可以看出发生了好氧反硝化反应。

			结合图4-19中的两个图，当反应时间为4h时，COD去除率和N[image: ]-N转化率分别为85.6%、91.67%，并出现了N[image: ]-N的积累，此时N[image: ]-N浓度最大，为49.34mg/L，而N[image: ]-N浓度并没有出现相反的变化趋势，说明异养硝化菌进行亚硝化作用的同时也在进行硝化作用，但是此时亚硝化作用速率明显比硝化作用速率快，才导致了N[image: ]-N的积累。随着反应时间延长为6h时，COD去除率和N[image: ]-N转化率分别已经达到90%、98%以上，剩余COD和N[image: ]-N量仅为73.67mg/L、1.51mg/L，异养硝化菌几乎不利用N[image: ]-N进行亚硝化作用，但是硝化作用一直在进行，所以N[image: ]-N含量逐渐降低，但是N[image: ]-N浓度仍然较高，在23.83mg/L左右，硝化作用并不彻底。而当水力停留时间为8h时，N[image: ]-N浓度和N[image: ]-N浓度分别为1.44mg/L和0.46mg/L，N[image: ]-N浓度达到最高值，为53.01mg/L，这是因为异养硝化菌将N[image: ]-N全部转化为了N[image: ]-N。当水力停留时间大于8h时，N[image: ]-N浓度维持在1mg/L左右，N[image: ]-N浓度趋于0 ，而N[image: ]-N浓度逐渐降低，TN去除率逐渐增加，这说明异养硝化过程同样存在好氧反硝化作用，将N[image: ]-N转化为N2或N2O，导致N[image: ]-N浓度降低而TN去除率逐渐增加。综合分析COD去除率、N[image: ]-N转化率和硝化作用的进行程度及反应周期等因素，异养硝化菌反应的水力停留时间应选为8h。

			4.2.2.2　振荡培养转速的影响

			转速是用恒温振荡箱进行异养硝化菌条件实验的一个比较重要的影响因素，取200mL模拟废水加入适量活性污泥中，保证污泥浓度为3000mg/L左右，温度设定为30℃，分别在转速为0r/min、100r/min、140r/min、150r/min、160r/min、170r/min、180r/min、190r/min及210r/min的实验条件下反应8h，取反应后水样进行过滤，然后测定水样的COD及三氮值，分析不同转速对异养硝化菌处理N[image: ]-N废水的影响，实验结果见图4-20。

			[image: ]图4-20　转速对模拟废水处理效果的影响



			
			从图4-20中的上图可发现，COD、N[image: ]-N和TN的去除率变化趋势大体上是随着转速的增大而增大的。原因可能是在相同的反应时间内，转速越大，废水中溶解氧含量越高，并且异养硝化菌与模拟废水中有机物及N[image: ]-N接触越充分，发生反应的概率越大。在转速为0r/min即静止时，反应8h后，仍然存在25%左右COD的去除和20%N[image: ]-N的转化，而TN的去除率与N[image: ]-N的转化率基本无差别，说明活性污泥中存在一部分厌氧菌或兼性厌氧菌利用COD和N[image: ]-N进行代谢。转速为100r/min时的COD去除率和N[image: ]-N转化率相对于0r/min时提高了7.54%和9.25%，变化不明显，这可能是因为在100r/min的情况下，模拟废水中溶解氧含量不高，除一部分兼性厌氧菌作用外，其余好氧菌活性不高，但是N[image: ]-N转化率略大于TN去除率，这说明虽然异养硝化菌活性不高但仍然进行了硝化反应。当转速为140r/min时，COD和N[image: ]-N去除率分别能达到87.54%、90.67%，说明此时模拟废水中溶解氧含量足以保证异养硝化菌的硝化作用。当转速继续增大到210r/min时，COD去除率和N[image: ]-N转化率稳定在92%和98%左右，并且TN去除率与N[image: ]-N转化率的差值逐渐减小，这说明转速越高，反应相同的时间后异养硝化菌在进行硝化的过程中进行的反硝化反应也越剧烈。而TN去除率在170r/min的条件下的反常变化可能是稀释引起的测定误差。

			由图4-20中转速与三氮关系的图可以发现，N[image: ]-N浓度随转速的增大而逐渐降低，N[image: ]-N浓度随转速的增大呈现先升高后降低的变化趋势，N[image: ]-N浓度随转速的增大而增大。当转速大于140r/min时变化较剧烈，这可能是由转速引起的溶解氧的变化造成的。在0r/min和100r/min时，N[image: ]-N和N[image: ]-N含量几乎为零，这是由于在低转速下废水中溶解氧浓度很低，而异养硝化菌为好氧菌，所以其活性很低，只在100r/min条件下进行微弱的硝化作用。当转速为140r/min时，N[image: ]-N含量较低，为12.79mg/L，且N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度增加到40.27mg/L和24.57mg/L，此时N[image: ]-N浓度相对于不同转速下反应相同时间后最高，说明异养硝化菌在140r/min的条件下反应8h后出现N[image: ]-N的积累，异养硝化菌进行硝化反应的速率较慢，且亚硝化速率大于硝化作用速率。而当转速大于140r/min时，反应8h后异养硝化菌已经将N[image: ]-N转化为N[image: ]-N，并且将大量的N[image: ]-N转化为N[image: ]-N。随着转速增大，反应8h后N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度均逐渐降低到1mg/L左右，TN基本上都以N[image: ]-N的形式存在。当转速为180～210r/min时，N[image: ]-N浓度低于5mg/L，N[image: ]-N浓度低于1.5mg/L，N[image: ]-N浓度在50mg/L左右，这是因为当转速大于180r/min时，废水中的溶解氧足够异养硝化菌用来进行完全硝化作用。综合图4-20中的两个图，选择恒温振荡箱转速为180～210r/min为异养硝化菌脱氮的最佳转速条件。

			4.2.2.3　C/N的影响

			 模拟废水中分别取不同质量的C6H5Na3O7·2H2O、NH4Cl 0.6g、0.12g MgSO4·7H2O、0.067g磷酸二氢钾和0.333g磷酸氢，加1mL微量元素后分别定容至1L，此时COD值分别为865mg/L、1083mg/L、1324mg/L、1547mg/L、2224mg/L、2389mg/L。模拟废水中C/N为7∶1、9∶1、11∶1、13∶1、17∶1和20∶1左右。分别取200mL左右模拟废水加入适量活性污泥中，保证污泥浓度为3000mg/L左右，恒温振荡箱转速设为190r/min，温度为30℃，在此实验条件下反应8h，取反应后水样进行过滤，然后测定水样的COD及三氮值，分析不同C/N对异养硝化菌处理N[image: ]-N废水的影响，实验结果见图4-21。

			[image: ]图4-21　C/N对模拟废水处理效果的影响



			
			由图4-21中不同C/N对COD、N[image: ]-N和TN去除率的影响可以看出，随着C/N的增加，COD去除率和N[image: ]-N转化率均先升高后降低，而TN去除率的变化基本上也是呈现出先升高后降低的趋势，但是变化差别不大。在C/N大概为9∶1和11∶1时，COD去除率和N[image: ]-N转化率要稍高于其他C/N时的去除率和转化率，且C/N在9∶1时TN的去除率最高，达到57.59%。这是因为有研究表明，当碳源充足的时候硝化反应能够顺利进行或者能够较快进行，则N[image: ]-N的转化率就较高，但是C/N过高则会抑制硝化菌的活性，从而影响脱氮效率。所以当C/N大于11∶1时，COD和N[image: ]-N去除率反而降低。

			而由图4-21中不同C/N对三氮值的影响可以看出，在不同C/N下反应8h后，N[image: ]-N浓度随C/N的增大先减小后增大，在9∶1和11∶1左右时N[image: ]-N浓度最小。而N[image: ]-N浓度维持在较稳定水平，小于4mg/L，N[image: ]-N浓度随C/N的增大一直稳定在50～60mg/L。综合考虑COD去除率、N[image: ]-N去除率和TN去除率，选择（9∶1）～（11∶1）为最佳的C/N条件。 

			4.2.2.4　初始污泥浓度（MLSS）的影响

			模拟废水中分别取柠檬酸钠2.300g、氯化铵0.6g、MgSO4·7H2O 0.12g、磷酸氢二钾0.067g和磷酸氢二钾0.333g，加1mL微量元素后分别定容至1L，此时C/N大概在10∶1左右。分别取200mL左右的模拟废水加入适量活性污泥中，保证污泥浓度分别为0mg/L、500mg/L、1000mg/L、1500mg/L、2000mg/L、2500mg/L、3000mg/L、3500mg/L、4000mg/L、4500mg/L、5000mg/L左右，恒温振荡箱转速设为190r/min，温度为30℃，在此实验条件下反应8h，取反应后水样进行过滤，然后测定水样的COD及三氮值，分析不同初始污泥浓度对异养硝化菌处理N[image: ]-N废水的影响，实验结果见图4-22。

			
				[image: ]图4-22　MLSS对模拟废水处理效果的影响



			
			
			从图4-22中不同MLSS条件对COD、N[image: ]-N和TN去除率的影响可以看出，当MLSS为0～5000mg/L时，COD、N[image: ]-N和TN去除率基本都是随MLSS的增大而增大的。当MLSS较低（<2000mg/L）时，COD、N[image: ]-N和TN去除率的变化较大，而当MLSS较高（2000～5000mg/L）时，COD、N[image: ]-N和TN去除率的变化不明显，最终COD、N[image: ]-N和TN的去除率分别稳定在95%、98%和65%左右，说明当原始污泥浓度在一定的范围内逐渐增大时，系统对COD、N[image: ]-N和TN的去除率也越大。

			由图4-22中不同MLSS条件下三氮值的变化可以看出：N[image: ]-N浓度随MLSS的增大而逐渐减小；当MLSS小于1000mg/L时，N[image: ]-N浓度逐渐增大，当

		
			
			MLSS大于1500mg/L时，N[image: ]-N浓度又逐渐减小；当MLSS=1500mg/L左右时，N[image: ]-N浓度先减小，然后再随MLSS逐渐增大而增大，直至稳定在40mg/L左右。N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度在MLSS小于1500mg/L时变化很大，这是因为当污泥浓度较低时，异养硝化菌的量也较少，利用N[image: ]-N的速率较慢，所以此时有大量的N[image: ]-N剩余，并且此时N[image: ]-N转化的N[image: ]-N也存在积累，所以N[image: ]-N浓度不高。当MLSS大于1500mg/L左右时，N[image: ]-N浓度逐渐降低至5mg/L以下，N[image: ]-N浓度也逐渐降低至1mg/L以下，N[image: ]-N浓度逐渐升高为40mg/L左右，这是因为当MLSS浓度较高时，异养硝化菌的量也相对增加，利用N[image: ]-N的速率增加，N[image: ]-N浓度能在较短时间内降低至较低浓度，亚硝化反应速率逐渐减慢，而硝化反应速率相对加快，就逐渐将N[image: ]-N都转化为N[image: ]-N，初始污泥浓度越高，N[image: ]-N转化为N[image: ]-N所需的时间就越短。虽然MLSS=2000mg/L时，N[image: ]-N浓度已经降至1.75mg/L，但是此时N[image: ]-N浓度较高，为21.22mg/L左右，还没有进行完全的硝化反应；当MLSS为2500～3000mg/L时，N[image: ]-N浓度已经低于1mg/L，异养硝化菌已经将N[image: ]-N转化为N[image: ]-N；当污泥浓度高于3000mg/L时，也能进行完全的硝化反应，但是污泥浓度太高后期可能会出现溶解氧不足的问题。所以综合考虑COD、N[image: ]-N和TN去除率以及出水中N[image: ]-N浓度，选择MLSS为2500～3000mg/L左右为最佳初始污泥浓度条件。

			4.2.2.5　pH值的影响

			按照C/N为10∶1左右配制模拟废水，此时溶液的pH值在7.4左右。分别取200mL左右模拟废水，分别用稀硫酸溶液和稀氢氧化钠溶液调节溶液的pH值，使溶液pH值分别为5.7、6.6、7.4、7.8、8.3左右。将调好pH值的溶液加入适量的活性污泥中，并保证污泥浓度为3000mg/L左右，恒温振荡箱转速设为190r/min，温度设为30℃，待处理效果稳定后测定异养硝化菌的处理效果。在此实验条件下反应8h，取反应后水样进行过滤，然后测定水样的COD及三氮值，分析不同pH值条件对异养硝化菌处理N[image: ]-N废水的影响，实验结果见图4-23。

			[image: ]图4-23　pH值对模拟废水处理效果的影响



			
			由图4-23中不同pH值对含氮废水中COD、N[image: ]-N和TN去除率的影响可以看出，COD、N[image: ]-N和TN去除率的变化趋势基本上保持一致，都是随着pH值的增大先增大，然后保持稳定。COD、N[image: ]-N和TN去除率在pH值从5.7变为6.6的过程中变化最大，在pH值从6.6增大到8.3左右时基本上呈稳定状态。虽然异养硝化菌耐受的pH值范围较广，大概在7～9之间，但当pH为5.7（<6）时，不在异养硝化菌的最佳硝化范围内，所以在此pH值下COD、N[image: ]-N和TN去除率仅为80.65%、69.17%和33.79%。当pH值从6.6变化到8.3时，异养硝化菌对污染物的处理效果基本上保持一致，COD、N[image: ]-N和TN去除率分别稳定在90%、98%和55%左右。

			由图4-23中不同pH值对三氮值的影响可以看出，反应8h后，随着pH值的增大，N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度逐渐降低至稳定水平，而N[image: ]-N浓度逐渐增大至稳定水平。N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度均是在pH值从5.7变化到6.6时变化最大，当pH值从6.6变化到8.3时基本上维持在稳定水平，此时N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度分别在2mg/L和1mg/L以下，N[image: ]-N浓度在52mg/L左右。这是因为当pH值为5.7时，异养硝化菌的硝化活性受到抑制，进行硝化作用的速率变慢，所以在此条件下，N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度仍然为较高值。而当pH值从6.6变化到8.3时，pH值变化范围大概在异养硝化菌的最佳硝化范围内，所以异养硝化菌的硝化速率较快，能在较短时间内将N[image: ]-N转化为N[image: ]-N，从而使N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度降至低水平。所以，pH值为6.6～8.3是异养硝化菌脱氮的最佳pH条件。

			4.2.2.6　温度的影响

			温度不仅影响微生物的生长，而且影响微生物代谢中酶的活性。在做温度条件的实验时，取200mL左右C/N为10∶1的模拟废水，加入适量的活性污泥中，保证污泥浓度为3000mg/L左右，此时溶液pH值为7.4左右，恒温振荡箱转速设为190r/min，温度分别设定为20℃、25℃、30℃、35℃和38℃，在以上条件下分别反应8h。取反应后水样过滤，并测定水样的COD及三氮值，根据所测数据分析不同温度条件对异养硝化菌处理N[image: ]-N废水的影响，实验结果见图4-24。　

			[image: ]图4-24　温度对模拟废水处理效果的影响



			由图4-24可以看出：COD的去除率随温度的升高先增大，然后基本保持稳定；N[image: ]-N的转化率基本上不随温度的变化而有改变，保持较稳定的去除率；TN的去除率随温度的变化改变较大，基本上呈现出先升高后降低的趋势。COD去除率在温度为20℃时为85.3%左右，当温度升高到25℃时，COD去除率增大并稳定在93%左右。N[image: ]-N转化率基本上一直稳定在98%左右。当温度由20℃升高至30℃时，TN去除率从48.33%增大到最大值62.64%，随着温度继续升高到38℃，TN去除率由62.64%降低到52.98%。

			由图4-24中不同温度对三氮值的影响可以看出，在反应条件相同的时候，N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度随温度的升高降低至稳定值，而N[image: ]-N浓度的变化趋势基本上随着温度的升高呈现出先降低再升高的趋势。在20℃时，N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度分别为3.92mg/L、9.69mg/L和54.14mg/L，此时N[image: ]-N浓度低于5mg/L，所以N[image: ]-N去除率与其他温度条件时差别不大，但是因为N[image: ]-N含量稍高和N[image: ]-N浓度较高，所以此时TN去除率不高。当温度继续升高至25℃时，N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度均降低至1mg/L左右，证明此时N[image: ]-N基本全部转化为N[image: ]-N，甚至有部分N[image: ]-N已经进行了反硝化反应转化为N2或者N2O逸出。当温度为30℃时，N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度低于1mg/L，而N[image: ]-N浓度明显低于25℃时的浓度，证明此时有部分N[image: ]-N进行了反硝化反应，所以导致此时TN去除率明显高于其他温度条件时的去除率。当温度继续升高至38℃（30～38℃）时，温度对N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度的影响不大。所以综合COD去除率、N[image: ]-N去除率和N[image: ]-N浓度，选择温度25～38℃为最佳温度范围。

			4.2.3　高效异养硝化菌强化脱氮

			 强化脱氮试验采用分离筛选获得的4株高效异养硝化细菌，即Acinetobacter venetianus PYI1、Flavobacterium sasangense PTHG、Massilia tieshanensis PTW21和Pseudomonas chengduensis，按照1∶1∶1∶1的比例进行。

			4.2.3.1　异养硝化菌强化SBR反应器

			（1）SBR的启动与运行

			反应器S1（SBR1）中只接种异养硝化细菌，反应器S2（SBR2）向活性污泥中接种异养硝化细菌，反应器S3（SBR3）中只投加活性污泥。反应器共运行60天，其中启动期21天。在运行开始时以及第7天、第14天分别向反应器S1、S2、S3中接种了10%、10%、5%的混合菌液；第22天，将水力停留时间由8h调整为6h；第32天，将水力停留时间调整回8h，将C/N由5调整为7；第42天，将C/N调整为5；第52天，将C/N调整为3。

			反应器S1由于初始阶段生物量过低，N[image: ]-N去除效果较差，随着反应进行，生物量逐渐增多，N[image: ]-N去除效果明显上升，并且在启动期后期，反应器运行15天（45个周期）时趋于稳定，N[image: ]-N的去除率能够达到85%左右。水力停留时间调整为6h时，反应器S1对N[image: ]-N的去除率急剧下降，但在3天（12个周期）后上升并稳定在100%左右。其他各反应器在实验初始阶段就达到了比较高的N[image: ]-N去除率，并在反应前几个阶段保持稳定。但在C/N调整为3之后，各反应器中N[image: ]-N去除率出现了较大的下降。由图4-25可以看出，此次C/N调整对于SBR反应器来说影响非常强烈，调整第1天，S2中N[image: ]-N去除率下降高达48%，虽然之后随着系统对于进水的适应，SBR系统中N[image: ]-N去除率有所提升，但是由于污泥颗粒解体，在排水过程中有大量污泥无法沉降，随水流出，使出水浊度增大，污泥浓度大大降低，进而导致系统崩坏，反应器S2、S3中N[image: ]-N去除率持续下降，而反应器S1中N[image: ]-N去除率在急剧降低后得到了遏制，且污泥浓度降低幅度较小，可能与S1中投加的高效异养硝化细菌所占比例较大、污泥沉降性能较好有关。

			[image: ]图4-25　反应器中N[image: ]-N去除率的变化



			
		
			反应器中TN去除率的变化见图4-26。随着第1天、第7天、第14天向被强化反应器中投加高效异养硝化细菌，被强化反应器逐渐体现出优势。启动阶段稳定期，反应器S1对TN的去除率由10%迅速增大到40%左右，S2对TN的去除率稳定在46%左右，S3对TN的去除率稳定在41%左右；启动期第18天，强化反应器S2与未强化反应器S3对TN的去除率差值最大，为7.17%。第22天，水力停留时间调整为6h，各反应器对TN的去除率急剧下降，反应器S1对TN的去除率迅速下降至0，S2和S3对TN的去除率缓慢上升，最终分别稳定在40%和37.5%左右，且被强化反应器S2的适应速度快于S3，第25天S2对TN的去除率即恢复到34.60%，而S3仅为22.20%。第32天，将C/N调整为7，水力停留时间调整为8h，该阶段被强化反应器显示出了极大的优势，尤其是投加纯菌液的S1反应器，其对TN的去除率在10天时间内由0增加至48.2%，S2、S3对TN的去除率分别稳定在49%和47%左右。随着C/N调整为5，三个反应器对TN的去除率分别稳定在33%、33%和30%左右。C/N进一步调整为3，反应器S2对TN的去除率迅速下降至0，S3对TN的去除率也出现了急剧下降，但只投加细菌的反应器S1却呈现出较好的性能，并最终稳定在了30%左右，该阶段反应器S2和S3性能急剧变差有两个原因，一是由于污泥浓度降低，二是因为脱氮所需的碳源严重不足。

				[image: ]图4-26　反应器中TN去除率的变化



			
			SBR反应器中污泥浓度的变化见图4-27。反应器S1中只投加细菌菌液，所以初始污泥浓度几乎为0，随着反应器的运行，污泥浓度逐渐增大，但可以看出后期污泥浓度增速变慢，在C/N=3时污泥浓度出现了小幅度的下降，可能是由于随着生物量的增长，水中营养物质不足以维持污泥浓度以原有速度增长，C/N=3时营养物质匮乏，部分微生物内源呼吸导致污泥浓度下降。S1中在全部运行过程中污泥浓度均较低，在第51天达到最大值，

			[image: ]图4-27　SBR反应器中污泥浓度的变化



			
			仅为2.12g/L，低于一般活性污泥法所要求达到的污泥浓度，可能是因为反应器S1中异养菌比例较高，对于有机碳源的需求量较大，污水中有机碳源的量不足以维持高的污泥浓度，可见向活性污泥中投加高效异养硝化细菌可能是污泥减量的一种可行方法。反应器S2在投加高效异养细菌的初期由于微生物的不适应，污泥浓度出现了小幅度的下降；之后迅速增长，可能是投加高效异养硝化细菌增殖能力较强所导致的；14天时污泥浓度出现下降，可能是由于异养硝化菌比例过大，现有营养物质的水平不足以维持高的污泥浓度；21天至51天，S2中污泥浓度基本维持恒定，可见异养硝化细菌的投加有利于SBR反应器维持较低且稳定的污泥浓度。反应器S3在C/N=5时维持稳定的污泥浓度，C/N=7时污泥浓度迅速增大，C/N下降污泥浓度随之下降，在C/N=3时出现污泥颗粒解体、出水浑浊的现象，可能是由于低C/N条件下一些对于污泥絮凝性起到作用的微生物比例减少。

		
			反应器中比硝化速率的变化见图4-28。在反应器启动阶段，反应器S1的比硝化速率急剧下降，是由于反应器中微生物迅速增长；在反应器第一阶段，HRT=6h，各反应器内比硝化速率都因为反应时间的减少而出现明显的增长，说明水力停留时间的减少并没有给反应器运行造成剧烈的影响，反应器去除同样的氨氮并不需要太长的水力停留时间，然而随着反应器继续运行，各反应器内比硝化速率都出现了不同程度的下降，说明HRT=6h并不适宜反应器的运行，水力停留时间的改变会导致一些有效的功能菌从反应器中流失，从而会在较长的时间内对反应系统造成不良影响，但这种不良影响的形成需要一定的时间。从图4-28中可以看出，在反应器运行的全部阶段，大部分时间比硝化速率为S1>S2>S3，说明被强化SBR反应器在实验进行的全阶段都具有较大优势，高效异养硝化细菌强化的活性污泥可以承受较大的污染物负荷，在处理高浓度污染方面具有巨大的优势。

				[image: ]图4-28　反应器中比硝化速率的变化



			（2）SBR中微生物群落的演替变化

			废水生物处理功能的稳定性主要依靠优势微生物的活性和高度多样性群体的相互作用，而微生物群落结构的多样性和波动最终会影响污水处理效率［5，6］，包括脱氮除磷、有机物降解和污泥稳定性等。尽管活性污泥的微生物种群在废水生物处理中有重要作用，但是微生物群落结构对污泥的形成、发育和功能的影响的研究却并不充分，污泥中硝化菌和反硝化菌在脱氮中起重要作用，聚磷菌可以增强磷的去除作用，细菌的功能决定生物处理中的脱氮除磷效率，水质和运行参数的改变导致微生物种群变化，进而影响污染物的去除效率。研究污泥的微生物种群结构可为污水处理系统的稳定运行和生物强化作用提供技术指导。

			① 门水平上的微生物群落演替变化　从门的水平来看，在反应进行的全阶段，反应器中检测到所占比例大于1%的门有13个，分别为Proteobacteria（变形菌门）、Bacteroidetes（拟杆菌门）、Saccharibacteria、Actinobacteria（放线菌门）、Chloroflexi（绿弯菌门）、Acidobacteria（酸杆菌门）、Firmicutes（厚壁菌门）、Nitrospirae（硝化螺旋菌门）、Cyanobacteria（蓝藻门）、Chlorobi（绿菌门）、Verrucomicrobia（疣微菌门）、Planctomycetes（浮霉菌门）、Bacteria unclassified（图4-29）。反应器中主要的细菌种群是Proteobacteria（变形菌门）、Bacteroidetes（拟杆菌门）、Saccharibacteria和Actinobacteria（放线菌门）。在SBR反应器运行的后期，Firmicutes（厚壁菌门）所占比例较大。

			[image: ]图4-29　SBR样品门水平上的微生物群落结构分析



			
			变形菌门（Proteobacteria）因其内部细菌形态极为多样而得名，是细菌中最大的一门［7］，根据rRNA序列被分为六类（通常作为五个纲），用希腊字母α、β、γ、δ、ε和ζ［8］命名，其中有的类别可能是并系的。变形菌门广泛分布于各种自然或人工环境下，物种和遗传多样性极为丰富，这决定了该类群涵盖极为广泛的生理代谢类型。比如，该门中既存在好氧菌又存在厌氧菌，既存在自养型又存在异养型，既存在光能型又存在化能型。因此，变形菌门内的物种在农业、工业、医药、卫生、环保等领域具有重要应用价值。此次研究所投加的菌中，PTW21、PYI1和ZPQ2均属于变形菌门。

			拟杆菌门（Bacteroidetes）包括三大类细菌，即拟杆菌纲、黄杆菌纲、鞘脂杆菌纲。拟杆菌纲的种类很多生活在人或者动物的肠道中，有些时候成为病原菌。在粪便中，以细胞数目计，拟杆菌属（Bacteroides）是主要的微生物种类［9］。黄杆菌纲主要存在于水生环境中，也会在食物中存在。多数黄杆菌纲细菌对人无害，但脑膜脓毒性金黄杆菌（Chryseobacterium meningosepticum）可引起新生儿脑膜炎［10］。黄杆菌纲还有一些嗜冷类群。鞘脂杆菌纲的重要类群为噬胞菌属（Cytophaga），在海洋细菌中占有较大比例，可以降解纤维素［11］。此次研究所投加的菌中，PTHG属于拟杆菌门。

			Saccharibacteria（Division TM7）是在SBR反应器中所占比例较大的一个门，它首次被鉴定出来是在德国的一个化粪池的样品中［12］。随后，人们不断在海水、土壤、活性污泥和动物的体内中发现Saccharibacteria［13-18］，但是并没有成功进行人工分离和培养的先例。

			在S1反应器中，由于初始只是接种了细菌，随着反应器运行，其他细菌在反应器中生长，生物量急剧增加，变形菌门和拟杆菌门所占比例急剧下降，Saccharibacteria和放线菌门开始出现。

			第一阶段反应器运行条件改变，水利停留时间HRT由8h变为6h，几种优势菌所占比例都出现了降低，Saccharibacteria和放线菌门所占比例则出现了明显的上升，与之相对应的是反应器S1对TN的去除率在这一阶段急剧下降为0。相似的微生物群落结构变化也同样出现在了反应器S2和S3中，Saccharibacteria成为占比最大的菌门，但是反应器S2和S3对TN的去除率在急剧下降之后又迅速回升，这种现象的出现可能与微生物群落多样性有关，微生物群落多样性越高，其对于环境变化的耐受力越强。

			第二阶段反应器进水C/N由5调整为7，反应器S1中变形菌门所占比例升高到42.57%，Saccharibacteria所占比例则降到25.88%。该阶段反应器S1中TN的去除率迅速升高，一方面与反应器中生物量增加有关，另一方面变形菌门微生物的比例增大可能意味着脱氮功能菌比例的增加。反应器S2和S3中微生物群落的变化趋势与S1相同，对TN的去除率在经过短暂的适应期下降之后急剧增加到比上一阶段稳定期更高的水平。

			第三阶段反应器进水C/N由7调整为5，反应器S1中变形菌门所占比例继续增加，Saccharibacteria所占比例则降低至13.60%，反应器S2中变化趋势与S1相同，反应器S3中变形菌门所占比例则与上一阶段持平。此阶段，被强化的两个SBR反应器不管是在TN去除率还是比硝化速率方面都体现出了极大的优势。

			第四阶段反应器进水C/N继续降低，由5调整为3，反应器S1中变形菌门和拟杆菌门所占比例都有大幅度增加，变形菌门所占比例从45.06%增加到了56.39%，拟杆菌门也由6.27%增加到了24.94%，Saccharibacteria所占比例则急剧降低至2.44%，放线菌门所占比例降低到3.08%。反应器S2和S3中Saccharibacteria和变形菌门所占比例都出现下降，厚壁菌门所占比例则出现了大幅度的升高。该阶段，三个SBR反应器对氨氮和TN的去除率都急剧下降，其中S1在下降之后出现上升并稳定在30%左右，反应器S2和S3对氨氮和TN的去除率则持续下降，其中伴随的还有活性污泥的大量流失、生物量减少、出水浑浊等问题。结合第三阶段以及微生物多样性分析可知，SBR反应器中变形菌门和拟杆菌门微生物的比例增大可以提高反应器脱氮效率，厚壁菌门微生物的大量增加则会对脱氮造成不利影响。

			② 属水平上的微生物群落演替变化　从属的水平来看，初始泥样中出现的属有23个，其中有两个属所占比例大于5%，分别为Pseudomonas（6.42%）和Saprospiraceae_uncultured（11.27%）（图4-30）。Saprospiraceae（腐螺旋菌科）可分泌胞外聚合物，代谢葡萄糖、半乳糖、乙酸盐等［19］，胞外聚合物可以降低污泥的沉降性能［20］，是一种常见的丝状菌［21］。Pseudomonas（假单胞菌属）广泛分布于土壤、淡水、海水以及生物体中，是一类生长适应能力较强的革兰氏阴性菌。Pseudomonas（假单胞菌属）属于异养好氧细菌，生长快速，能够降解多种简单或复杂的有机物，是多种污水处理工艺活性污泥的重要功能微生物，对污水脱氮除磷起到重大作用。反应器S1和S2中Massilia、Acinetobacte、Flavobacterium和Pseudomonas的比例较高，推断应为人工投加的高效异养硝化菌。

			[image: ]图4-30　SBR样品属水平上的微生物群落结构分析



			
			向反应器中投加强化微生物，经过十天的运行，发现：反应器S1中Massilia、Acinetobacte、Flavobacterium和Pseudomonas仍然占据优势属的地位；反应器S2中四种细菌所占比例也大幅度增加，其中马赛菌属（Massilia）的比例由未检出升高到了15.38%，成为反应器在该阶段所占比例最高的菌属；反应器S3中假单胞菌属和不动杆菌属的比例也有小幅度的升高，可能是由于SBR反应器中的运行条件适宜四种投加细菌生长。反应器运行20天时，Massilia、Acinetobacte、Flavobacterium和Pseudomonas在S1内的比例继续下降，在S2内除马赛菌属比例降低以外，其他菌属的比例均上升，S3内发生的变化则并不明显。Saccharibacteria在SBR反应器中的比例迅速上升，分别达到了18.48%、23.80%和25.80%，国内的许多研究都曾在好氧颗粒污泥的培养与应用中发现该菌［22-24］。在反应器启动阶段，向反应器S1中所投加的四种菌中，马赛菌都保持着最高的比例，不动杆菌和假单胞菌的比例下降迅速。在前期对菌株脱氮性能的研究中发现，马赛菌对亚硝态氮的代谢能力较弱，且在去除氨氮的过程中会有大量亚硝酸盐积累，微生物群落结构分析使反应启动阶段S1中大量亚硝态氮积累有了生物学解释。在启动阶段，反应器S2对TN的去除率远高于反应器S3，可能也是由于反应器S2中四种强化细菌的比例远高于反应器S3。

			第一阶段，反应器S1、S2和S3中四种投加细菌的比例均降低到5%以下，失去优势地位，Saccharibacteria的比例则出现剧烈增长，达到了42.11%、40.25%和34.34%，可能是由于水力停留时间缩短导致了不适宜强化细菌生长或保存的环境，伴随出现的是TN去除率的急剧下降。

			第二阶段，反应器S1和S2中强化微生物的比例较上一阶段仍然出现了小幅度的下降，反应器S3中强化微生物未被检出，三个反应器中Saccharibacteria的比例出现了明显的下降，可能是因为投加的高效脱氮细菌的比例过低，导致反应器S2在该阶段中对TN的去除率并未体现出优势。

			第三阶段，在反应器S1和S2中，四种强化细菌Massilia、Acinetobacte、Flavobacterium和Pseudomonas的比例相比上一阶段出现了增长的趋势，这一现象说明该阶段反应器S1和S2不管是在TN去除率还是比硝化速率方面都体现出了极大的优势，与所投加的高效异养硝化细菌的比例上升有一定的关系。

			第四阶段，反应器S1中四种强化细菌的比例进一步增长，而反应器S2中四种强化细菌的比例则出现了明显的下降，这与各反应器对氨氮和TN的去除率的变化趋势是一致的，说明投加的强化微生物的比例增大确实能够使反应器的脱氮性能得到提升。反应器S2和S3中Saccharibacteria的比例明显低于S1，伴随出现的是反应器S2和S3中污泥颗粒解体，出水浑浊，可见Saccharibacteria可能与活性污泥的絮凝性有关。

			结合反应器运行条件分析微生物群落结构变化可以发现，水力停留时间为6h时，投加的强化微生物的比例急剧下降，而水力停留时间为8h时，强化微生物的比例下降趋势明显变缓，并出现了增加的趋势，说明较短的水力停留时间不适宜所投加的细菌在反应器中的富集，其他条件有利于所投加的异养硝化菌种Massilia、Acinetobacte、Flavobacterium和Pseudomonas富集成为优势菌，而且所投加的四种异养硝化细菌对SBR反应器的脱氮效率有着明显的提高作用。

			（3）不同运行阶段SBR脱氮特性

			从图4-31中可以看出，反应器运行20天时，反应器S2和S3对氨氮的去除率都能够达到100%，反应器S1由于生物量太低，导致氨氮无法完全去除。反应进行1小时，反应器S1中有一小部分氨氮被去除，主要有亚硝态氮积累，硝态氮积累并不明显；S2中的氨氮大部分在第1小时内被去除，有硝态氮积累和少量亚硝态氮积累；S3中的氨氮大概有40%在第1小时内被去除，造成的硝态氮和亚硝态氮积累量与反应器S2相当。第2小时，反应器S1中亚硝态氮积累量进一步增加，氨氮浓度进一步减小，总氮浓度没有变化；反应器S2中氨氮去除率达到90%以上，硝态氮和亚硝态氮积累量都有所增加，总氮浓度上升，可能是由于第1小时内的部分被去除的氨氮是由于生物吸附［25］，在第2小时该部分氮由于转化为亚硝态氮而被释放入水体中导致总氮浓度上升。第3小时，反应器S1中氨氮浓度进一步降低，硝态氮和亚硝态氮浓度基本不变，说明此阶段硝化反应和反硝化反应都有发生；反应器S2中氨氮去除率基本达到100%，硝态氮和亚硝态氮浓度也基本不变，说明此阶段硝化反应和反硝化反应在反应器S2中也都有发生；反应器S3中氨氮的浓度降低，亚硝态氮全部被去除。第4小时，反应器S1中氨氮的含量进一步下降，硝态氮的浓度也有所下降，亚硝态氮的积累基本不变；反应器S2中亚硝态氮被全部去除；反应器S3中，氨氮被全部去除，无亚硝态氮积累，硝态氮积累量不变。第5小时，反应器S1中亚硝态氮浓度出现少量下降，氨氮和硝态氮浓度无变化；反应器S2和S3中仅剩余硝态氮，浓度与前一小时相比并无变化，直至反应器运行周期结束。

			[image: ]图4-31　20天时运行一周期3个SBR反应器中氮的浓度变化



			
			经过上述分析可以看出，反应器S1中在反应器运行前2小时内只有硝化反应进行，所以总氮无变化，第3～4小时则有硝化、反硝化反应同步发生，第5～7小时可能由于碳源不足导致硝化反应和反硝化反应均停止，反应器内亚硝态氮大量积累则可能是由亚硝酸盐硝化细菌不足引起的，而之前的研究也表明所投加的四种细菌对亚硝态氮的利用效果并不理想。第1小时，反应器S2中硝化、反硝化反应同步发生，也可能仅有硝化反应发生，由于活性污泥的吸附作用导致了总氮的下降，反应器S2中仅有硝化反应发生；第3～4小时，反应器S2和S3中硝化、反硝化反应同时发生；第5～7小时，反应器中剩余硝态氮浓度无变化，可能是碳源不足导致的。

			30天时运行一周期3个SBR反应器中氮的浓度变化见图4-32。该阶段，3个反应器中总氮的浓度均出现了明显的先下降后上升的现象，说明在反应器内活性污泥的吸附能力大大增强，尤其是反应器S3。有研究称氨氮吸附量随污泥浓度的升高而增加［26］，而通过对污泥MLSS的测定也证实了这一点，反应器S3中污泥浓度最高，所以吸附现象更加明显。另外，水力停留时间的变化也可能导致生物群落结构的变化，使一些能够分泌胞外聚合物的微生物比例上升。微生物群落结构分析表明，第30天时Saccharibacteria的比例较第20天时出现剧烈增长，分别达到了42.11%、42.11%和34.34%，这可能是造成反应器S2内活性污泥的浓度并没有增长，其吸附性能反而上升的原因。值得注意的一点是，该阶段S1反应器内有一定浓度的硝态氮积累，说明反应器S1中出现了一定比例的亚硝酸盐硝化细菌。

			[image: ]图4-32　30天时运行一周期3个SBR反应器中氮的浓度变化



			
			40天时运行一周期3个SBR反应器中氮的浓度变化见图4-33。该阶段，反应器S1中亚硝态氮的积累较前两个阶段大大降低，且积累之后也能够被降解完全，一方面是由于反应器中的微生物种类丰度增加，亚硝酸盐氧化细菌的比例增大，另一方面则是因为C/N的升高，使得反应器中脱氮反应进行得更加完全，这同样也是造成其他两个反应器中总氮去除率大幅度升高的原因。在该阶段，反应器S3内氨氮的硝化反应在1.5h内就进行完全，说明污泥浓度的升高对加快反应进程有很大的作用，然而其最终总氮去除率却低于反应器S1和S2，说明最终反应进行的程度与碳源和微生物的种类有很大的关系。

			[image: ]图4-33　40天时运行一周期3个SBR反应器中氮的浓度变化



			
			50天时运行一周期3个SBR反应器中氮的浓度变化见图4-34。该阶段，C/N由7降低至5，3个反应器中氨氮完全硝化的时间均高于上一阶段，分别由3h、3h和1.5h增长到了6h、4.5h和3h，而其污泥浓度与上一阶段相比并无太大变化，说明C/N对氨氮硝化反应进行的速度也有影响。在这一阶段，反应器S1中首次发生了在反应进行的前1.5h内就同时有硝化和反硝化反应发生的现象，说明污泥浓度升高、微生物群落物种更加丰富有利于同步硝化反硝化反应的进行。

			[image: ]图4-34　50天时运行一周期3个SBR反应器中氮的浓度变化



			
			60天时运行一周期3个SBR反应器中氮的浓度变化见图4-35。该阶段，无论是氨氮还是总氮，反应器S1的去除速率都优于其他二者。而从最终的结果来看，因为C/N=3，少量的碳源难以维持异养硝化过程的能量需求，所以3个反应器对氨氮和总氮的去除率都较低，而硝态氮的浓度则是由于硝化作用的进行导致积累浓度逐渐升高，而并无明显降低。

			[image: ]图4-35　60天时运行一周期3个SBR反应器中氮的浓度变化



			
			综上，在反应器运行启动阶段，反应器S1中污泥浓度较低，群落种群丰度较低，在反应周期的初始仅发生氨氮的硝化反应，随着硝化反应进行到一定阶段才开始发生同步硝化反硝化反应，且氨氮的硝化反应进行完全所需时间较长。随着反应器的运行，反应器中污泥浓度增长，反应器S1对氨氮的硝化反应速率加快，且最终优于另外两个反应器。

			4.2.3.2　异养硝化菌强化A2/O反应器

			（1）A2/O反应器的启动与运行

			反应器A1（1#A2/O）向活性污泥中接种细菌，反应器A2（2#A2/O）只投加活性污泥，运行条件的变化同SBR反应器。A2/O反应器中N[image: ]-N去除率见图4-36。

			[image: ]图4-36　A2/O反应器中N[image: ]-N去除率



			
			A2/O反应器在实验初始阶段就达到了比较高的N[image: ]-N去除效率，并且在2天的适应期后对N[image: ]-N去除率有所上升并最终稳定在95%以上，可能与A2/O系统中好氧与厌氧环境交替、生物种类复杂、污染物质降解途径多样有关。但在C/N调整为3之后，反应器中N[image: ]-N去除率出现了较大的下降，虽然之后随着系统对于进水的适应，反应器中N[image: ]-N去除率有所提升，但是由于碳源严重不足，污泥浓度下降，进而导致系统的脱氮性能大大下降。

			
			A2/O反应器中TN去除率见图4-37。反应器启动阶段，TN去除率波动较大。反应器A1和反应器A2在起始阶段对TN的去除率没有明显差距，但是随着高效脱氮微生物的投加，在第15天之后反应器A1对TN的去除率逐渐超过A2。第二阶段，HRT调整为6h，反应器对TN的去除率急剧下降，HRT的减少对反应器A1的影响要大于反应器A2，可能是由于高效脱氮微生物对HRT的突然下降不适应。随着反应器的运行，反应器对TN的去除率升高，且在第25天起反应器A1对TN的去除率超过反应器A2，说明高效脱氮微生物的加入对A2/O反应器的脱氮性能起到了促进作用。

			[image: ]图4-37　A2/O反应器中TN去除率



			反应器中的污泥浓度见图4-38。反应器A1在加入高效异养硝化细菌后，污泥浓度先出现了小幅度下降，然后持续增加。第21天，HRT减小，污泥浓度开始下降后稳定在3g/L左右。C/N=5、HRT=8h时污泥浓度出现上升，C/N调整为3则又开始下降。反应器A2中的污泥浓度保持恒定，C/N调整为7时污泥浓度出现大幅度增长，C/N调整为5时污泥浓度增长速度变慢，C/N调整为3时污泥浓度迅速下降，但最终稳定在3.5g/L左右。总体来看，被强化的反应器A1在各阶段污泥浓度的变化幅度均小于A2，可见反应器A1在引入高效异养硝化菌后自我调节能力变强，能够以较快的速度达到稳定状态，有利于对环境条件变化的适应。

			[image: ]图4-38　反应器中的污泥浓度



			
		
			
			A2/O反应器比硝化速率见图4-39。反应器启动阶段，反应器A1的比硝化速率出现了明显下降，可能是由于异养硝化细菌的投加，而且营养物质充足，导致污泥浓度增加。反应器第一阶段，HRT=6h，各反应器内比硝化速率都因为反应时间的缩短而出现明显的增长，说明水力停留时间的减小并没有给反应器运行造成剧烈的影响，反应器去除同样的氨氮并不需要太长的水力停留时间。然而随着反应器继续运行，各反应器内比硝化速率都出现了不同程度的下降，说明HRT=6h并不适宜反应器的长期运行，水力停留时间的改变会导致一些有效的功能菌从反应器中流失，从而会在较长的时间内对反应系统造成不良影响，但这种不良影响的形成需要一定的时间。第二阶段，HRT调回8h，反应器A1的比硝化速率大于反应器A2，且随着C/N调整为5和3时一直保持该优势，可能是由于异养硝化细菌对碳源的需求较多，使反应器在碳源不太充足的条件下无法维持比较高的污泥浓度，而反应器A2能够维持的最高污泥浓度要高于反应器A1。综上，被强化反应器A1在实验进行的全部阶段比硝化速率都较大，说明高效异养硝化细菌强化的活性污泥可以承受较大的污染物负荷，在处理高浓度污染方面具有巨大的优势。

				[image: ]图4-39　A2/O反应器比硝化速率



			（2）A2/O反应器中微生物群落的演替变化

			A2/O样品门水平上的微生物群落结构分析见图4-40。

			[image: ]图4-40　A2/O样品门水平上的微生物群落结构分析



			从门的水平进行分析，A2/O反应器中主要的细菌种群是Proteobacteria（变形菌门）、Bacteroidetes（拟杆菌门）、Saccharibacteria和Actinobacteria（放线菌门）。其中，Proteobacteria（变形菌门）在反应进行的每一个阶段所占比例都保持在40%以上，Bacteroidetes（拟杆菌门）在反应进行的每一个阶段所占比例也能够保持在10%以上。有研究也表明［27］，在处理市政氮磷污水的A2/O工艺中，厌氧、缺氧、好氧三个处理单元的污泥中主要的细菌种群是变形菌门和拟杆菌门。

			反应器A1中变形菌门初始所占比例为46.17%，拟杆菌门初始所占比例为22.71%。运行前20天为反应器启动阶段，变形菌门所占比例不断增加，拟杆菌门所占比例则出现了下降的现象，可能是由于投加的高效脱氮细菌中75%属于变形菌门，也可能是反应器的运行条件比较适宜某些变形菌门微生物的生长，拟杆菌门微生物则由于竞争导致了所占比例降低的情况。启动阶段，反应器A2中变形菌门所占比例略有增加，同样出现增加现象的是绿弯菌门，拟杆菌门所占比例则出现了下降的现象，说明在启动阶段A2/O反应器的运行条件确实比较适宜变形菌门微生物的生长。

			第一阶段，反应器运行条件改变，水利停留时间（HRT）由8h转为6h，阶段结束后反应器A1中变形菌门所占比例降低到55.12%，拟杆菌门所占比例则出现了上升，而反应器A2中，变形菌门所占比例升高到了70.52%，拟杆菌门所占比例则降低到了10.48%。第二阶段，反应器的HRT调回8h，进水C/N由5调整为7，反应器A1中变形菌门所占比例降低至44.40%，拟杆菌门所占比例则升高到了17.25%，而反应器A2中群落结构的变化趋势与反应器A1中相同，变形菌门所占比例急剧降低，拟杆菌门所占比例则上升。第三阶段，反应器进水C/N由7调整为5，反应器A1和A2中变形菌门所占比例均稍有下降，拟杆菌门所占比例略有上升。第四阶段，反应器进水C/N继续降低，由5调整为3，反应器A1和A2中变形菌门所占比例大幅度提高，拟杆菌门所占比例则有所下降。

			变形菌门（Proteobacteria）和拟杆菌门（Bacteroidetes）在A2/O反应器中占据绝对优势，对测序结果中这两个门的比例变化情况进行统计发现，它们在活性污泥中所占比例呈现出此消彼长的趋势（表4-2），但是在SBR反应器中并没有发现这样的规律。

			表4-2　A2/O反应器中变形菌门和拟杆菌门所占比例变化趋势

[image: ]
			注：“+”表示与上一阶段比较所占比例增加，“－”表示与上一阶段比较所占比例减少。



			从属的水平上进行分析，反应器A1中所占比例大于1%的属共出现了24个。在反应进行的全阶段，反应器中检测到所占比例大于1%的属有91个，其中出现过所占比例大于10%的属有12个，如图4-41所示。其中，反应器A1中Massilia、Acinetobacter、Flavobacterium和Pseudomonas的比例较高，推断应为人工投加的高效异养硝化菌。

			[image: ]图4-41　A2/O样品属水平上的微生物群落结构分析



			
			向反应器中投加强化微生物后经过10天的运行，反应器A1中Massilia、Acinetobacter、Flavobacterium和Pseudomonas所占比例都有了大幅度的升高，而在反应器A2中并没有出现这一现象，说明这几种菌属的比例增加是由所投加细菌所引起的。在此阶段，反应器A1中所占比例大于1%的属由22个增加到了24个，反应器A2中由22个增加到了27个，可能是由于反应器A2中不存在优势度较大的菌种，导致活性污泥群落的均匀度增加，第10天时反应器A2的shannon指数高于反应器A1也印证了这一点。反应器运行20天时，不动杆菌和假单胞菌在反应器A1中仍然占据优势地位，黄杆菌所占比例出现下降，马赛菌的比例则没有较大改变。反应器A2中的变化趋势与反应器A1相同，但不动杆菌与假单胞菌的比例仍然远远小于反应器A1。在这一阶段，四种脱氮微生物Massilia、Acinetobacter、Flavobacterium和Pseudomonas在反应器A1中所占的比例不断增加，与此同时，反应器A1对TN的去除率也逐渐超过反应器A2。

			第一阶段，反应器A1、A2中Massilia、Acinetobacter、Flavobacterium和Pseudomonas的比例均降低到5%以下，失去优势地位，可能是由于水力停留时间缩短导致了不适宜强化细菌生长或保存的环境。伴随而来的是反应器中TN去除率的大幅度下降，这种下降在反应器A1中体现得比A2中更加明显，可能是因为HRT较短造成有机物反应不完全，使硝态氮在二沉池中反硝化产生气体，气体上升影响泥水分离，造成的变化对该阶段反应器A1中主要脱氮功能菌的冲击更加强烈。

			A2/O反应器中硝化菌所占比例见表4-3。在反应器运行的最后两个阶段，投加异养硝化细菌的反应器A1中所投加的异养硝化细菌的比例已低于1%，但其脱氮性能较仅投加活性污泥的反应器A2仍有较大的提高。值得注意的是，Nitrospirae（硝化螺旋菌属）和Nitrosomonas（亚硝酸单胞菌属）作为A2/O系统中重要的脱氮微生物［28］，在反应器运行的过程中随着运行条件的改变，反应器A1中Nitrospirae和Nitrosomonas所占比例均大于反应器A2，可能是因为进水中的有机碳源会抑制硝化菌和亚硝化菌的增殖，加入的异养硝化细菌增殖速度快，对有机碳源的利用效率高，使反应器中生物群落结构发生了这样的变化，当然这与A2/O反应器中环境条件的多样性也有密切的关系。由此可见，投加异养硝化细菌可以改善A2/O反应器中的菌群结构，提高脱氮效率，促进系统中Nitrospirae和Nitrosomonas等硝化细菌的生长并逐步成为优势菌群。

			表4-3　A2/O反应器中硝化菌所占比例
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			（3）不同运行阶段A2/O反应器的脱氮特性

			为了对反应器在不同运行阶段对氨氮的去除机理进行研究，在每阶段运行稳定期间，检测反应器各处理单元末端三氮的含量，计算各处理单元的处理效率。在本研究中采用的运行参数如下：启动阶段污泥回流比为75%，其他阶段污泥回流比为40%，混合液回流比为200%，HRT（厌氧∶缺氧∶好氧）=1∶1∶2，污泥龄为16d。计算生物处理段厌氧池、缺氧池、好氧池对氨氮的平均去除效率，需要先对各个生物处理段进出口的氨氮含量进行计算，具体计算过程如下。

			进入反应系统的氨氮的量：

		
[image: ]=Q[image: ]

			已知进水氨氮浓度（[image: ]）和回流污泥氨氮浓度（[image: ]），即可计算厌氧池进口处氨氮浓度（[image: ]）：

			
[image: ]=（[image: ]+fr×[image: ]）/（1+fw）

			式中，fr为污泥回流比；fw为混合液回流比。

			厌氧池对于氨氮的去除量：

		
[image: ]=（1+fr）Q（[image: ]）

			平均去除效率：

		
ηane=[image: ]/[image: ]

			已知厌氧池出口氨氮浓度（[image: ]）和好氧池出口氨氮浓度（[image: ]），即可计算缺氧池进口氨氮浓度（[image: ]）：

		
[image: ]=［（1+fr）[image: ]+fw×[image: ]］/（1+fr+fw）

			缺氧池对于氨氮的去除量：

			
[image: ]=（1+fr+fw）Q（[image: ]）

			平均去除效率：

		
ηano=[image: ]/[image: ]

			好氧池进口氨氮浓度等于缺氧池出口氨氮浓度：

		
[image: ]=[image: ]

			好氧池对氨氮的去除量：

		
[image: ]=（1+fr+fw）Q（[image: ]）

			平均去除效率：

	
ηae=[image: ]/[image: ]

			不同运行阶段A2/O反应器不同处理单元对N[image: ]-N的去除率见表4-4。实验中厌氧单元主要发生水解酸化，但对氨氮的平均去除效率均较高，按经典的脱氮理论无法解释，经典脱氮理论认为硝化作用只发生在好氧条件下，而反硝化只能在厌氧或缺氧的条件下进行。但实际中很多污水处理厂却发现厌氧条件下是可以脱氨的［29］，尤其是加入了微生物进行强化的反应器A1中，在前四个阶段中其厌氧段对氨氮的去除率分别为47.58%、53.01%、20.88%、43.92%，远远大于反应器A2中厌氧段对氨氮的去除率（22.05%、32.49%、0.88%、11.46%），相同的现象也发生在反应器的厌氧段。造成氨氮在厌氧段、缺氧段被大量去除的原因有以下几种：①厌氧氨氧化。厌氧氨氧化理论突破了长期以来氨氧化必须有氧参与的观念，它提出一种以氨为电子供体、以亚硝酸盐为电子受体的生物反应，反应物为氮气，其反应式为N[image: ]+N[image: ] N2+2H2O［30］，它突破了经典的硝化反硝化理论，开创了崭新的生物脱氮工艺。②同步硝化反硝化。20世纪80年代，科学家发现了好氧反硝化菌，使硝化和反硝化反应在同一个反应器即好氧池中进行成为现实，并证明了自然界中好氧反硝化菌的生物多样性，且在处理过程中好氧反硝化细菌更容易控制。③活性污泥的吸附。生物絮凝吸附的产生是由于活性污泥是一种有多孔结构和胞外聚合物的絮体，从而有较大的比表面积［31］，对水中的污染物具有良好的吸附能力，能达到去除水中污染物的目的，这种方法能耗低、流程简单，对有机物的去除率较高，活性污泥絮体具有一定的吸附架桥和网捕卷扫作用，易将悬浮性有机物去除，活性污泥对高浓度污水的吸附性能高于低浓度污水［32］。

			表4-4　不同运行阶段A2/O反应器不同处理单元对N[image: ]-N的去除率　　单位： %
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			比较各运行阶段不同反应池末端三氮的浓度（图4-42）可以发现，在不同的运行阶段，反应器对三氮的去除情况基本相同。A2/O反应器因为回流污泥的稀释作用在厌氧池末端氨氮浓度急剧下降，却没有检出硝态氮和亚硝态氮，说明反硝化反应是在厌氧段进行的，然后随着混合液回流到缺氧池，氨氮被进一步稀释，且在缺氧段也会进行硝化作用，所以经过缺氧段后氨氮浓度基本已降低至进水浓度的25%以下，然而进入好氧段的氨氮的浓度却仍然在进水氨氮浓度的50%以上，经过好氧池的1/2时取样检测氨氮已基本被完全去除，说明氨氮的去除基本发生在好氧段的前半程。

			[image: ]图4-42　A2/O反应器不同处理单元末端氮浓度变化情况



			
			A2/O反应器不同处理单元对COD的去除率见表4-5。反应器在各个阶段对COD的去除率中，有多个阶段存在去除率为负数的情况，这种现象说明在反应器中确实存在吸附作用。对于反应器A1来说，启动阶段好氧段、第一阶段缺氧段、第二阶段好氧段、第三阶段好氧段和第四阶段缺氧段的COD去除率均为负值；对于反应器A2，第一阶段缺氧段、第二阶段厌氧段的COD去除率为负值。这是由于在厌氧段有一部分有机物质被活性污泥吸附而未完全反应，在缺氧段和好氧段由于搅拌或者曝气的作用脱附，导致进入处理构筑单元的污水的COD低于构筑单元出水中的COD，去除率出现负值。这种现象说明被强化反应器具有较强的吸附能力，强化细菌的加入可能增强了活性污泥的絮凝和吸附能力。

			表4-5　A2/O反应器不同处理单元对COD的去除率　　单位：%
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		4.3　传统硝化菌高效富集及强化脱氮

	4.3.1　传统硝化菌高效富集

			4.3.1.1　不同类型填料对硝化菌富集的影响

			为研究不同填料对硝化菌富集效果的影响，分别选定不同材料的填料对硝化菌进行富集，常用填料如悬浮球填料、高密度聚乙烯生物填料、生物陶粒、纤维球，同时采用粉末状粉煤灰作为填料。分别设置6个SBR反应器用于富集硝化细菌，其中，1#为活性污泥空白对照，2#为活性污泥+粉煤灰，3#为活性污泥+纤维球，4#为活性污泥+生物陶粒，5#为活性污泥+高密度聚乙烯生物填料，6#为活性污泥+悬浮球填料，分别命名为R1～R6。SBR反应器的有效体积为2L，填料按照SBR有效体积的15%（体积分数）添加，空白对照SBR中添加等体积的活性污泥。

			（1）对硝化效果的影响

			由于硝化反应过程中产酸，在富集过程中采用1mol/L的NaHCO3调节pH值，同时由于硝化菌属于自养型微生物，为保证其生长补充部分无机碳源，采用在线检测pH装置控制pH值在7.5～8.5之间。SBR运行周期为：进水5min—曝气1h—沉淀30min—出水10min—静置15min。富集过程中各个反应器进出水N[image: ]-N、N[image: ]-N及N[image: ]-N浓度如图4-43所示。

			[image: ]图4-43　不同填料富集硝化菌过程中氮浓度变化



			
			根据实验结果可知，在进水N[image: ]-N浓度低于100mg/L时，R1～R6出水N[image: ]-N浓度均低于检测限（2mg/L）；接着，随着进水中N[image: ]-N浓度的继续升高，各反应器出水N[image: ]-N浓度均有升高趋势。然而，在运行到13天时，R2出水N[image: ]-N浓度又快速降低至2mg/L左右而其他反应器出水N[image: ]-N浓度仍然较高。当进水N[image: ]-N浓度持续升高至1000mg/L时，R2出水N[image: ]-N浓度稳定低于5mg/L，整个过程中N[image: ]-N平均去除率高达95.84%。在整个过程中，R1对N[image: ]-N的利用率略低于R2，而稍高于R3，R1和R3的N[image: ]-N平均去除率分别为84.83%和73.14%。根据图4-43，当进水N[image: ]-N浓度高于180mg/L时，R4～R6出水N[image: ]-N浓度仅仅略低于进水N[image: ]-N浓度，N[image: ]-N去除率仅分别为20.41%、22.50%和22.96%。在进水N[image: ]-N浓度达到128mg/L时，出水中开始检测到N[image: ]-N浓度，且随着进水N[image: ]-N浓度的增大有明显升高的趋势。在进水N[image: ]-N浓度达到1000mg/L左右时，系统出水中N[image: ]-N积累浓度分别达到512.6mg/L、378.81mg/L、481.69mg/L、167.18mg/L、169.54mg/L和168.29mg/L，此时，系统出水N[image: ]-N浓度分别为321.88mg/L、575.22mg/L、242.50mg/L、35.14mg/L、27.24mg/L和43.44mg/L。

			
			
			
			除出水浓度外，氨氧化速率（AOR）和亚硝酸盐氧化速率（NOR）能够衡量系统对N[image: ]-N和N[image: ]-N的氧化速率。R2反应器中AOR值最大，其次是R1和R3，R4、R5和R6中较低的N[image: ]-N利用率导致其AOR值极低。AOR和NOR的变化趋势大体相同，在进水N[image: ]-N浓度为1000mg/L左右时均达到最大值，各反应器中AOR值［单位为mgN[image: ]/（L·h）］分别为69.22、79.76、63.42、14.11、16.78和17.53，此时，R1～R6中NOR值［单位为mg N[image: ]/（L·h）］分别为27.94、47.94、20.64、3.01、2.39和3.67。AOR和NOR之间的差值代表N[image: ]-N浓度的积累，意味着系统中硝化反应的完成程度。众多因素引起硝化系统中N[image: ]-N浓度的积累，例如，系统中NOB含量远低于AOB含量造成系统中N[image: ]-N浓度的积累［33，34］或者系统中较高FA（游离氨）浓度对NOB活性的抑制［35］。FA浓度与进水N[image: ]-N浓度和系统pH值成正比，当进水N[image: ]-N浓度达到251.79mg/L时（第15天），FA浓度达到3.75～33.71mg/L（根据pH值为7.5～8.5、温度为20℃计算），该浓度对NOB的活性和生长具有一定的阻碍作用［36］，可能是导致系统硝化作用不彻底的直接原因。

			根据6个SBR系统中出水N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度可知，粉煤灰作为填料对硝化菌的富集及硝化反应的稳定进行具有较强的促进作用，然而，陶粒、高密度聚乙烯生物填料和悬浮球填料不适合作为使硝化菌快速富集的填料。

			（2）微生物浓度的变化

			微生物浓度采用蛋白质浓度间接衡量，富集前后系统中蛋白质浓度如图4-44所示。其中，R0表示富集前各个系统中的蛋白质浓度平均值。根据蛋白质浓度变化，R1～R6反应器中的微生物浓度差别较大，富集完成后系统中蛋白质浓度分别为154.20mg/L、829.08mg/L、1698.36mg/L、179.52mg/L、206.22mg/L、171.23mg/L。最终蛋白质浓度意味着以纤维球和粉煤灰作为填料的系统中最终得到的微生物量较多，而空白对照组中微生物量最少。赵军［37］通过研究也发现，相对于其他填料，纤维球作为填料能截留更多微生物。空白对照中由于没有填料提供附着表面，导致系统中微生物流失严重，最终得到的微生物量最少。初始阶段，活性污泥中的微生物主要为异养菌，然而，系统启动后进水中无有机物添加导致异养菌含量降低，最终系统中整体微生物浓度明显低于初始微生物浓度。

			[image: ]图4-44　富集前后系统中蛋白质浓度



			
			（3）微生物群落结构分析

			为了考察富集前后微生物群落结构变化及不同的填料对富集过程中微生物群落结构的影响，对富集前后的污泥样品进行微生物群落分析，E0～E6对应图4-44中R0～R6系统中的污泥样品。

			① 微生物群落多样性分析　在污泥样品中获得了一系列的30273的Reads数，属于不同的操作分类单元（OTU），如表4-6所列。所有样品测序深度的覆盖率均达到99%以上，表明测序序列足以代表所有微生物群落［38］。Ace、Chao、Shannon和Simpson指数显示，长期的无机条件培养导致菌群丰度和多样性指数明显降低，分析原因可能是无机条件下主要是异养微生物种群数量减少。

			表4-6　微生物群落多样性分析结果
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			[image: ]
			
			注：相似性97%的序列划分为一个OTU。



			
			② 门（phylum）层面上的微生物群落结构分析　系统中微生物群落共属于39个门，其中相对丰度低于1%的菌门归为“Others”中（图4-45）。Bacteroidetes（拟杆菌门）是初始污泥中的优势门，相对丰度为34.01%，其次是相对丰度为33.72%的Proteobacteria（变形菌门）。而富集完成后，优势菌门转变为Proteobacteria，相对丰度由E4中的45.42%到E3中的70.80%，其次的优势菌门为Firmicutes（厚壁菌门）和Bacteroidetes，这三种优势菌门的相对丰度总和均达到86%以上。除此之外，Chloroflexi（绿湾菌门）、Actinobacteria（放线菌门）和Chlorobi（绿菌门）等菌门含量较低，Acidobacteria（酸杆菌门）和Elusimicrobia（迷踪菌门）含量均低于1%。对比E0和E1～E6的微生物群落结构发现，只有Proteobacteria和Firmicutes的相对丰度呈明显增加趋势，其他菌门均呈降低趋势。据报道，Proteobacteria属于革兰氏阴性菌，属于异养微生物，对COD和氮的去除具有重要作用；Firmicutes同样属于异养菌，且部分Firmicutes菌属在厌氧条件下具有反硝化能力［39］。

			[image: ]图4-45　富集前后门层面上的微生物群落结构



			③ 属（genus）层面上的微生物群落结构分析　在MiSeq高通量测序过程中，序列中共检测到31472个操作分类单元OTUs。根据高通量分析结果可知，初始污泥和富集完成后各污泥样品中微生物群落结构在属层面上的差别较大（图4-46）。Saprospiraceae_uncultured（腐螺旋菌科）在E0占绝对优势地位，相对丰度达到26.11%。富集完成后，除E4中优势菌为Bacillus（芽孢杆菌）外，其他系统中均为Nitrosomonas（亚硝化单薄菌属）占绝对优势。优势菌属的转变说明培养条件（进水条件、运行参数等）能够直接导致系统微生物群落中出现硝化菌，而硝化菌（Nitrosomonas）的丰度取决于填料性质。虽然E1～E6中微生物群落结构差别明显，例如，E4中的优势菌属为Bacillus而不是Nitrosomonas，但是Nitrosomonas的含量得到了明显的富集。在初始污泥样品中，Nitrosomonas含量仅为0.23%，而富集完成后，在E1～E6中相对丰度分别达到45.23%、46.33%、26.05%、6.69%、14.01%和19.82%。相对于其他填料，粉煤灰作为填料能够在短期获得大量的AOB，尽管之前研究表明AOB在系统中的相对丰度通常低于40%［40，41］。相对于AOB，富集后NOB含量较低（<1%）。抑制NOB含量的原因有很多，例如之前提到的FA的抑制，其自身较低的生长速率［42］也会导致NOB含量较低。Yu等［43］的研究结果显示较短的SRT产生较多的NOB。上述问题均可能造成NOB含量较低，从而导致N[image: ]-N浓度的积累。

			[image: ]图4-46　富集前后属层面上的微生物群落结构（填料）



			
			由于硝化菌易于黏附的特性［44］，不同填料系统中不同的AOB和NOB含量可能是由填料的比表面积不同造成的。粉煤灰相对于其他填料具有较大的比表面积可能是导致系统中硝化菌相对含量最多的主要原因。尽管空白污泥样品中AOB含量也能达到45.23%，但是其污泥总量明显低于其他系统。硝化效率需综合考虑系统中硝化细菌总量，即结合系统中硝化菌相对丰度和微生物量考虑。根据硝化菌相对丰度及微生物浓度，E2和E3系统中AOB和NOB总量最多（E3>E2>E1>E6>E5>E4）。理论上，E3和E2具有最高的硝化效率，而E4、E5和E6具有最低的硝化效率。富集完成后，各系统中AOB含量分别是富集前的5.69、31.36、36.12、0.98、2.36、2.77倍。根据实验结果，除了E3系统中硝化效率略低外，各个系统的硝化效率基本与系统中硝化菌总量一致。有研究表明，DO浓度是硝化作用过程中至关重要的影响因素［45］，纤维球中心的缺氧环境可能导致E3中实际硝化效率低于理论值。仅存在于E3系统中的Pseudorhodobacter（假红杆菌属，3.54%）证明了该系统中缺氧环境的存在［46］，这种缺氧环境是由大量微生物附着在纤维球表面导致的。

			尽管进水中没有添加有机物，但是富集完成后系统中50%以上的种群仍属于异养型微生物。在自养系统中存在大量异养微生物的现象同样存在于其他研究中［47］，研究表明这些异养微生物得以存活的有机物可能来自系统中的溶解性微生物代谢产物（soluble microbial products，SMP）［48］，主要包括胞外聚合物和死亡的自养微生物［43］。

			根据填料初筛结果认为，在逐渐提高进水N[image: ]-N负荷的条件下，纤维球和粉煤灰作为填料均能够快速、大量地富集硝化菌，尤其是对AOB的富集，然而，DO浓度会限制纤维球系统中硝化作用的进行。综合考虑认为粉煤灰可以作为硝化菌附着的特异性基质，其对硝化菌的富集及应用具有明显优势。

			（4）不同种类填料理化性质

			上述结果陈述了不同种类填料对硝化细菌富集效果的影响，可以发现等量的不同种类的填料对硝化菌的富集差异较大，究其原因可能是填料理化性质的不同导致的。不同种类填料的基本理化性质如表4-7所列。

			表4-7　不同种类填料的基本理化性质
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			上述分别介绍了不同填料富集硝化菌过程中系统的脱氮效果和微生物群落结构变化，其中可以发现生物陶粒、聚乙烯生物填料和悬浮球填料对硝化菌的富集效果较差，分析原因可能有两点，一是填料没有足够的表面提供给硝化菌附着，二是填料表面不利于硝化菌附着，均会导致系统中硝化细菌呈游离状态而随出水流失。为了进一步探究影响硝化菌富集效果的因素，选择具有不同物理参数（比表面积及亲水性）的同一种填料进行硝化菌富集的研究，根据上述微生物群落结构分析，选择粉煤灰作为后续硝化细菌富集试验的填料。

			4.3.1.2　硝化菌富集的物理影响因素

			（1）不同粒径填料的影响

			填料的比表面积与填料的粒径直接相关［49］，会直接影响微生物富集效果。为了考察不同的比表面积对硝化细菌富集效果的影响，分别选取同一批次不同粒径的粉煤灰作为填料进行考察。粉煤灰预处理后进行筛分，分别过50目、80目和100目筛，对应粉煤灰粒径分别为0.180～0.355mm、0.154～0.180mm和<0.154mm，填料按照SBR有效体积的15%（体积分数）添加，SBR反应器分别命名为R2、R3和R4，同时设置一组空白对照，添加等体积的活性污泥，命名为R1。其他实验条件同4.3.1.1节实验条件。

			① 脱氮性能　不同粒径粉煤灰填料在富集硝化菌过程中氮浓度的变化情况如图4-47所示。根据实验结果可知，整个运行过程中各个系统出水N[image: ]-N浓度顺序依次为R1>R2>R3>R4［图4-47（a）］，即粉煤灰粒径越小出水N[image: ]-N浓度越低。在进水N[image: ]-N浓度低于70mg/L时，R1～R4出水的平均N[image: ]-N浓度分别为5.33mg/L、0.59mg/L、3.38mg/L和2.60mg/L，N[image: ]-N去除率均高于90%。进水N[image: ]-N浓度继续升高至100mg/L时，R4出水N[image: ]-N浓度仍然低于5mg/L，此时R1～R3出水N[image: ]-N浓度为79.05mg/L、53.51mg/L和40.61mg/L，N[image: ]-N去除率降低至26.34%、50.14%和62.16%。在进水N[image: ]-N浓度由100mg/L继续升高至1100mg/L左右的过程中，R1出水N[image: ]-N浓度比其他系统出水浓度明显高并伴随有剧烈的波动，R2～R4系统波动幅度显著小于R1，尤其是R4的出水中基本检测不到N[image: ]-N。当进水平均N[image: ]-N浓度为1123.35mg/L时，4个系统的出水平均N[image: ]-N浓度分别为412.47mg/L、143.94mg/L、20.28mg/L和1.97mg/L，平均N[image: ]-N去除率为63.38%、86.98%、98.18%和99.82%。

			比较R1和其他3个系统中N[image: ]-N去除效果可以说明，粉煤灰的存在不仅提高系统的N[image: ]-N去除效果，而且能促进系统运行的稳定性。对比R2、R3和R4系统中N[image: ]-N去除效果发现，粉煤灰作为填料时，粒径越细越有利于系统中微生物对N[image: ]-N的去除，出水N[image: ]-N浓度越稳定。

			[image: ]图4-47　不同粒径粉煤灰填料在富集硝化菌过程中氮浓度的变化情况



			
			考察不同粒径填料对硝化菌富集的影响时，除用系统中出水N[image: ]-N浓度衡量硝化作用性能外，还需考察硝化反应的完成程度，即考察系统出水中N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度。如图4-47（b）所示，当进水N[image: ]-N浓度高于70mg/L时，各个系统中开始出现N[image: ]-N的积累，而R4中出现N[image: ]-N积累的时间较其他系统略晚。R1中N[image: ]-N浓度的变化趋势为随着进水N[image: ]-N浓度的增大而升高，而R2、R3和R4中N[image: ]-N浓度呈现先升高后降低的趋势，最大值分别为462.34mg/L、164.76mg/L和125.72mg/L。在运行完成后，R3和R4中几乎检测不到N[image: ]-N的存在，此时R1和R2中出水N[image: ]-N浓度分别达到500.59mg/L和332.59mg/L。R3和R4出水中N[image: ]-N浓度明显比其他反应系统中高［图4-47（b）］。最终，在进水N[image: ]-N浓度为1123.35mg/L时，各个系统中出水N[image: ]-N浓度分别为383.93mg/L、659.53mg/L、854.81mg/L和872.80mg/L，N[image: ]-N 积累率（N[image: ]-N/N[image: ]-N）分别为57.87%、34.09%、0.44%和0.10%。综合分析各个系统中出水N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度，认为系统中添加适量粉煤灰能够促进硝化作用的进行，且较细粒径的粉煤灰能够促进硝化作用进行得完全。

			② 污泥浓度［50］　通过对比富集前后系统中微生物量可以看出，长期在无机条件下运行，微生物的浓度明显降低（图4-48）。由于活性污泥中微生物以异养菌为主，无机碳源无法保证异养微生物正常生长，虽然系统中无机碳源促进自养菌的生长，但是自养菌的生长速度低于异养菌的消亡速度。对比富集后各系统的生物量可以看出，填料的加入可以更多地保持系统中生物浓度，并且填料粒径越细越有利于微生物的存在。由于硝化菌易黏附在固体表面上，这种结果与不同粒径的粉煤灰提供的比表面积有关。

			[image: ]图4-48　系统中微生物浓度



			
			③ 微生物群落结构分析　为了考察填料粒径对富集过程中微生物群落结构的影响，对富集前后的污泥样品进行微生物群落分析，富集前污泥样品为P0，富集后污泥样品分别命名为P1～P4。

			a.微生物多样性分析。在微生物群落结构分析中，测序的覆盖率均大于99%（表4-8），意味着测序结果完全可以代表样品中的微生物群落结构［51］。多样性指数（Shannon指数和Simpson指数）显示富集完成后R1中的微生物多样性要明显低于其他3个系统，且粉煤灰粒径越细，系统中微生物多样性越高。这就意味着存在粉煤灰的系统中具有较高的微生物多样性，系统较稳定。多样性指数结果与系统N[image: ]-N去除稳定性结果一致。微生物多样性指数和丰度指数（Chao指数和Ace指数）在富集后均有所降低，这是由于系统较长时间内在无机环境中运行，系统中部分异养微生物死亡或受抑制。侯爱月等［52］对比无机条件和有机条件下运行系统中的微生物群落结构，研究结果也表明无机条件下的微生物群落多样性低于有机系统中的群落多样性。

			表4-8　不同样品的微生物群落多样性
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			b.微生物群落结构分析。富集前后污泥样品中在属层面上的微生物群落结构如图4-49所示。在P0中，异养微生物的含量高达80%以上，其中Candidatus_Microthrix（微丝菌属）、Tetrasphaera（四球虫属）和Thermomonas（热单胞菌属）是系统中最主要的三种菌属，相对丰度分别为20.5%、10.4%和7.2%。研究发现，Candidatus_Microrthrix parvicella是引起污水处理厂运行困难的一种常见细菌，通常会引起污泥膨胀和起泡现象［53］。在初始接种污泥中存在大量的Candidatus_Microthrix说明初始污泥活性较差，可能是污水处理厂运行管理不当引起的。Tetrasphaera及相关的细菌被认为是聚磷微生物，在强化生物除磷系统中的含量往往比聚磷菌含量更高［54］。Thermomonas属于Xanthomonadaceae（黄单胞菌科），发现于2002年，截至2014年一共有5个种被分离［55］。除此之外，Pseudomonas（假单胞菌属）、Rhodobacteraceae_unclassified（红杆菌科）、Bacilllus等可能具有异养脱氮能力的菌属含量也相对较高，分别为5.72%、1.64%和1.51%。

			
			[image: ]图4-49　富集前后污泥样品中在属层面上的微生物群落结构



			
			
			
			富集后，微生物群落结构发生了明显的变化，硝化菌得到了明显的富集。Nitrosomonas在各个系统中均占绝对优势，P1～P4中相对丰度分别达到39.47%、33.84%、36.66%和41.80%。另外，Nitrobacter（硝化菌属）的相对丰度由富集前的几乎检测不出增加至0.0081%、0.968%、3.18%和5.98%。Nitrobacter属于NOB，可将N[image: ]-N氧化为N[image: ]-N，其含量与系统中N[image: ]-N的积累呈负相关。与3.2节富集结果相比，相同的是最终Nitrosomonas均为优势菌属，不同的是本次富集最终出现了部分Nitrobacter，这可能是由不同批次接种污泥造成的差异。虽然P1中Nitrosomonas的相对丰度略高于P2和P3，但是P1中最终的微生物浓度明显低于P2和P3，最终系统中Nitrosomonas的绝对含量为P4>P3>P2>P1，与系统中N[image: ]-N去除效果一致。加了粉煤灰的系统中AOB和NOB种类与空白对照系统差异不大，说明粉煤灰作为硝化菌附着的特异性基质，本身对硝化菌不存在筛选作用。4个系统中AOB和NOB含量结果说明，粉煤灰粒径越细越有利于AOB和NOB的富集，且加入填料的系统均高于空白对照系统。分析原因，硝化菌为易附着微生物，填料的加入为硝化菌提供了更多的附着表面，从而导致加入粉煤灰的系统中硝化菌含量高于空白对照系统。对比不同粒径粉煤灰表面的SEM，从左往右粉煤灰粒径依次减小（图4-50），发现粒径较小的粉煤灰表面较粗糙且孔隙性较好，填料表面越粗糙、孔隙性越好越有利于微生物附着［56］。同时，对比不同粒径粉煤灰的比表面积和孔隙率（表4-9）发现，较小粒径的粉煤灰具有较大的孔隙率，而表面粗糙和较大的孔隙率会增加填料比表面积，填料表面是微生物附着的主要场所，较大的比表面积和孔隙率为微生物提供的附着表面较大，有利于生物膜的附着、生长。

			[image: ]图4-50　不同粒径粉煤灰SEM照片（左大右小）



			
			表4-9　不同粒径粉煤灰部分性能

[image: ]
			注：+表示粗糙程度。



			虽然培养后系统中AOB和NOB得到富集，但是系统中微生物仍然以异养菌为主。相较于P0，Candidatus_Microthrix在P1～P4系统中的含量明显减少，说明污泥的沉降性能明显得到改善，且由于进水中磷含量较低，导致系统中Tetrasphaera含量降低。除此之外，Thermomonas、Flavobacterium（黄杆菌属）、Blastocatella和Saprospiraceae_unculture（腐螺旋菌科）等菌含量明显降低，这些菌属均属于异养型微生物，由于长期在无机条件下运行导致其含量减少。

			根据P1～P4中三氮浓度的变化、系统中硝化细菌含量和不同填料比表面积可以得出结论，即系统的硝化性能和其中硝化细菌含量与系统中填料的比表面积大小成正比，而与填料粒径成反比。

			（2）填料预处理的影响

			在实际工程应用中，填料的酸碱预处理过程会导致费用大幅提升，本节考虑预处理前后粉煤灰作为填料对富集硝化菌的影响。分别设置3个反应器，其中R1为空白对照，R2中加入未经处理的粉煤灰，R3中加入酸碱预处理后的粉煤灰，粉煤灰粒径范围相同，均为<0.154mm。SBR反应器的有效体积为2L，填料按照SBR有效体积的15%（体积分数）添加，空白对照中添加等体积的活性污泥。

			① 脱氮性能　酸碱预处理前后粉煤灰在富集硝化菌的过程中氨氮浓度变化情况如图4-51所示。在运行初期，当进水N[image: ]-N浓度低于100mg/L时，3个系统中出水N[image: ]-N浓度相差不大，均几乎检测不到N[image: ]-N。当进水氨氮浓度升高至128.99mg/L时，只有R3的出水中N[image: ]-N浓度较低，为1.14mg/L，而R1和R2出水N[image: ]-N浓度升高至32.48mg/L和7.96mg/L。在进水N[image: ]-N浓度继续以较大幅度升高至200mg/L时，3个反应器中出水N[image: ]-N浓度均呈现升高的趋势，稳定运行5天后降低至较低浓度，然而，R3的出水N[image: ]-N浓度最早降至5mg/L以下，在此过程中R1出水N[image: ]-N浓度略高于R2出水。随着进水N[image: ]-N浓度继续升高至942.73mg/L，R1出水平均N[image: ]-N浓度为8.71mg/L，N[image: ]-N去除率为98.97%，而R2和R3的出水N[image: ]-N浓度稳定低于5mg/L，N[image: ]-N去除率达到99%以上。特殊情况为进水N[image: ]-N浓度突然由340.61mg/L升高至577.71mg/L时，此时R1、R2和R3的出水N[image: ]-N浓度分别增加至168.14mg/L、148.99mg/L和129.43mg/L，而当进水N[image: ]-N浓度又降低至333.84mg/L时，3个系统的出水N[image: ]-N浓度也减小。这是由于进水负荷的突然大幅度增加，影响了系统运行的稳定性，导致出水污染物浓度增大［57］。根据富集过程中出水N[image: ]-N浓度变化可以得出结论，即3个系统最终均能达到较高的硝化效率，然而，就系统运行稳定性而言，R3>R2>R1。

			[image: ]图4-51　富集过程中N[image: ]-N浓度变化



			
		
			
			对富集过程中系统出水N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度进行了考察，如图4-52所示。根据富集过程中出水N[image: ]-N浓度可以看出，在富集过程中出现了N[image: ]-N的累积，这种积累发生在进水N[image: ]-N浓度≥577.71mg/L左右时（运行17天），3个系统中的N[image: ]-N累积量分别为64.95mg/L、65.89mg/L和53.36mg/L。出现这种积累的原因可能有两种：由于NOB生长速率较慢［34］，导致系统中存在的NOB量较少；此时进水N[image: ]-N浓度产生的FA浓度（>1.94mg/L）对NOB活性产生了抑制。随着进水N[image: ]-N浓度的提升，出水中积累的N[image: ]-N浓度也呈现逐渐增加的趋势，出水中N[image: ]-N浓度基本随着进水N[image: ]-N浓度的升高逐渐上升。在进水N[image: ]-N浓度为942.73mg/L时，R1、R2和R3出水N[image: ]-N浓度为608.92mg/L、430.17mg/L和338.23mg/L，出水N[image: ]-N浓度为375.11mg/L、546.28mg/L和649.33mg/L。相对于空白对照而言，加入粉煤灰作为填料的系统中硝化反应进行得更加彻底，且R3>R2。

				[image: ]图4-52　富集过程中系统出水N[image: ]-N、N[image: ]-N浓度变化



			② 微生物群落结构分析　为了考察处理前后粉煤灰对硝化细菌富集过程中微生物群落结构的影响，对富集前后的污泥样品进行微生物群落分析，富集前污泥样品为Y0，富集后污泥样品分别命名为Y1～Y3。

			a.微生物多样性分析。微生物多样性分析结果显示，富集后的样品中的菌群多样性（Shannon和Simpson指数）和菌群丰度（Ace和Chao指数）均下降（表4-10），由于有目的的驯化会导致特定的微生物含量增加，而部分驯化基质利用较差的微生物种类和数量会降低。从菌群多样性指数来看，是否对粉煤灰进行酸碱处理对其影响不大，而未进行处理的粉煤灰系统中菌群丰度反而略高。

			表4-10　微生物多样性
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			b.微生物群落结构。富集前后，在属层面上的微生物群落结构差异较大（图4-53），相对丰度<1%且不重点分析的菌属归为others。富集前，微生物群落中占绝对优势的菌群是Saprospiraceae_uncultured（腐螺旋菌科），相对丰度为26.56%，另外两种优势菌为Anaerolineaceae_uncultured（厌氧绳菌科）和Comamonadaceae_unclssified（丛毛单菌科），相对丰度分别为5.22%和4.88%。据报道，Saprospiraceae只存在于污泥系统中［58］，属于Bacteroidetes。研究表明，Bacteroidetes门下的微生物大部分具有降解有机物的相关功能［59］。除了Saprospiraceae属下的Haliscomenobacter hydrossis（软发菌），对Saprospiraceae属下的其他微生物研究极少。Anaerolineaceae通常可以在石油烃环境条件下存在［60］，可能与石油相关化合物的厌氧降解有关［61］。Comamonadaceae是1991年发现的［62］，据报道，Comamonadaceae中的属具有脱氮能力，同时是活性污泥中主要的利用聚3-羟基丁酸-共聚-3-羟基戊酸酯（PHBV）的微生物［63］。对比富集前后的微生物群落结构发现，微生物群落结构发生了明显的变化，上述提到的Y0中的3种优势菌在Y1、Y2和Y3中的含量均降低至1%以下。

			[image: ]图4-53　富集前后属层面上的微生物群落结构（填料粒径）



			
			富集后，3个系统中的优势菌属相同，其中Nitrosomonas为系统中的绝对优势菌，其次为Chryseolinea和Gelidibacter，然而各个系统中优势菌含量的差异较大。其中，Nitrosomonas在Y1、Y2和Y3中的相对丰度分别为45.13%、33.63%和46.44%，Chryseolinea的相对丰度分别为9.77%、19.97%和9.03%，Gelidibacter的相对丰度分别为7.35%、6.75%和4.39%。Nitrosomonas属于Proteobacteria［64］，是活性污泥系统中常见的AOB种属，在有氧条件下将N[image: ]-N氧化为N[image: ]-N。未经处理的粉煤灰系统中AOB的相对比例较低，可能是由于AOB对天然粉煤灰表面局部携带的重金属等物质较敏感，这也说明了粉煤灰改性的重要性。学者对Chryseolinea的相关研究较少，目前仅可知其属于Bacteroidetes，为革兰氏阴性异养型好氧菌［65］。目前已报道的Gelidibacter都是从南极海冰区或者海冰核心中分离得到的，是嗜冷性的微生物［66］，本研究中出现的Gelidibacter种类是否与已经分离得到的菌株相同有待进一步证明。除去明显的微生物群落结构发生变化外，系统中具有脱氮能力的菌属种类和含量也发生明显变化，如表4-11所列。

			表4-11　系统中脱氮微生物含量（相对丰度）　　单位： %
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			由表4-11可知，变化最大的是Nitrosomonas，在Y0中含量仅为0.23%，通过一段时间的富集，其相对丰度最低也达到33.68%，说明提高进水N[image: ]-N负荷可以达到快速富集硝化细菌（AOB）的目的。而Y2中的Nitrosomonas含量反而较Y1少，是由于3个系统中微生物浓度分别为993.34mg/L、1409.78mg/L和1800mg/L，Y1中流失的生物量最多，而Y1中随系统流失的微生物不仅包括硝化细菌，同时还包括更大量的异养菌，故导致系统中硝化细菌比例反而比Y2中高。Y2和Y3中硝化细菌的含量差别较大，是因为相同尺寸的粉煤灰经过酸碱预处理后可能具有不同的物理性质。除Nitrosomonas的含量增加之外，Bacillus和Pseudomonas的含量也有所增加。Bacillus菌株具有异养硝化和好氧反硝化能力［67］，其含量由0.25%分别增加至4.62%、2.96%和3.99%；Pseudomonas spp.具有反硝化的能力［68］，部分菌种同时具有异养硝化和好氧反硝化能力［69］，其相对丰度由0.06%升高至0.09%、1.47%和2.03%。包括NOB（Nitrospira）在内的脱氮微生物含量均有所降低，如Nitrospira，富集后在系统中含量<0.02%。最新研究发现，Nitrospira是一种全程氨氧化细菌，直接将N[image: ]-N氧化为N[image: ]-N［70］。

			结合实验过程中出水水质分析，3个系统中都存在高浓度的N[image: ]-N，而Nitrospira的含量极低，尤其是Y1中几乎检测不出来，所以基本可以忽略系统中Nitrospira的全程氨氧化作用，故推测系统中存在的异养硝化菌可能会发挥部分作用将N[image: ]-N氧化为N[image: ]-N。根据微生物群落结构分析，富集完成后系统中NOB含量低是导致系统中N[image: ]-N积累的最主要原因。

			（3）预处理对粉煤灰物理性质的影响

			① SEM分析　酸碱改性前后粉煤灰的SEM形貌如图4-54所示。处理前粉煤灰表面相对光滑、密实，具有少量空洞，而改性后粉煤灰表面形成大量凹槽，孔洞发达，粗糙度有所增加。且根据比表面积分析结果，改性后粉煤灰的比表面积由之前的2.0m2/g增加至5.41m2/g，更有利于细菌的附着，这是由于酸碱溶液破坏了粉煤灰表面的玻璃体结构，增加了粉煤灰的比表面积和吸附空穴，孔隙率增大［71］。

			[image: ]图4-54　原始粉煤灰（左）及改性后粉煤灰（右）的SEM形貌



			
			② 接触角分析　JF99A粉体接触角测量仪是根据Washburn法来测量液体在压实粉体床中的渗透速度从而测出粉体接触角的。根据Washburn方程可知，若液体由于毛细作用渗入半径为R的毛细管中，液体渗透过程中由压缩粉体床中的气体引起的压力差的平方［（Δp）2］是时间t的函数，其方程为：

			[image: ]　　 （4-1）

			式中，γ为液体的表面张力；β为与粉体床本身的性质有关的参数；η为液体的黏度；θ为润湿接触角。

			作出（Δp）2-t关系图，得出一条近似的线性直线，求出斜率K，得到：

			[image: ]　　 （4-2）

			从而得到：　　 　　 　　 　 [image: ]　　 （4-3）

			一般用一种对样品的润湿角为零度的液体即完美润湿液体（润湿性最好的液体，其相应的cosθ=1，θ=0°）进行实验，得到相应的β值，由它便可以测定在同等实验条件下其他液体与该粉体的接触角。而在实际的生产和科研测定时，往往不容易找到使粉末完全润湿的液体，β值很难确定。因此，一般都测量相对润湿接触角。相对值也能够说明润湿性的改变，并且结果可靠性较强［72］。

			大多数情况下，往往需要对比不同粉体对相同液体的润湿能力，例如，粉体改性前后对同一液体的润湿能力的比较。改性前后的底物都是粉煤灰，两物质的性质非常相似，可以假设它们对水的毛细管深入半径相同，这样比较容易比较两者对水润湿性的大小。由于水在改性后润湿性的K值要大一些，所以设改性后粉煤灰对水为完美润湿，令θ0=0°，参考有关文献，曲线选择20～120s时间范围进行数据拟合［73，74］，得到K0和K1。根据假设和实验结果（图4-55），测定改性前粉煤灰对水的接触角为46.15°，故对水的润湿性与改性后（0°）相差很多，改性后粉煤灰的亲水性增强。

			[image: ]图4-55　水溶液在改性前后粉煤灰表面的表面压-时间曲线

			（1bar=105Pa）



			
			在碱性条件下，粉煤灰中Si—O四面体和Al—O八面体发生断键，促进Si和Al元素的溶出，在酸性条件下使Al和Fe元素溶出，使得改性粉煤灰中含有大量无机高分子絮凝剂的离子，提高粉煤灰的混凝性能［75］。因此，酸碱预处理不仅增加了粉煤灰的比表面积和孔隙率，同时还改善了粉煤灰表面的亲水性，通过增加与水相的接触，从而提高硝化菌的附着效果。

			4.3.2　传统硝化菌脱氮性能

			硝化反应是污水脱氮的主要步骤，污水处理厂的硝化反应主要依靠传统硝化菌进行。众多文献已经对硝化菌的影响因素做了大量的研究，主要包括pH、DO、游离氨、温度及底物浓度等。本实验主要考察了主要影响硝化菌硝化效果的因素，包括pH、DO、温度及游离氨对硝化反应的影响。

			4.3.2.1　pH条件优化

			污水pH是影响生物脱氮工艺运行的重要因素［76］。大量研究表明，AOB和NOB适宜的pH值分别为7.0～8.5和6.5～7.5［77］，当pH过高或过低时，硝化反应停止。在进行硝化反应的过程中，系统pH不仅对硝化反应速率及微生物酶活性产生影响，而且由于pH决定系统中FA（游离氨）和FNA（游离亚硝酸）浓度，从而会影响硝化细菌的活性。为考察不同pH条件下硝化细菌的硝化性能，分别设置两个反应器R1和R2。其中，R1在反应过程中通过在线pH装置设定不同pH值范围；R2为空白对照，反应过程中不调节pH值，仅初始pH值与R1相同。pH值范围设定在6～9.5之间，通过1mol/L的HCl和1mol/L的NaHCO3调节。在进水N[image: ]-N浓度为800mg/L时，反应过程中两系统进出水N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度如图4-56所示。

			
			
			[image: ]图4-56　pH对硝化效果的影响



			
			
			pH值在6～9之间变化时，R1出水N[image: ]-N浓度始终比R2低，因为R1在反应过程中没有碱度的补给。系统中pH值从6.0增加至7.5的过程中，R1出水平均N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度分别由（510.8±251.9）mg/L和（347.0±233.2）mg/L降低至（0.6±0.027）mg/L和（29.9±12.9）mg/L，而出水N[image: ]-N平均浓度由（134.7±92.5）mg/L升高至（857.0±212.0）mg/L，N[image: ]-N去除率由46.13%增加至99.59%，酸性条件对硝化菌活性的抑制效率高达53.46%。然而，随着系统pH值继续由7.5增加至8.5，R1出水平均N[image: ]-N浓度仍然较低，为4.87mg/L，却伴随着出水中N[image: ]-N浓度增加至551.01mg/L和N[image: ]-N浓度降低至433.76mg/L。出水中N[image: ]-N浓度的最大值是在pH值为7.5～8.0区间内获得的，表明此pH值最适于硝化反应的进行，pH值过低时会导致硝化不完全，过高时会导致N[image: ]-N的积累。系统pH值继续升高至9时，硝化菌活性受到抑制，R1和R2的出水N[image: ]-N浓度均呈上升趋势，R1出水N[image: ]-N浓度急剧升高至489.1mg/L（硝化菌活性抑制效率为46.24%），但是仍然明显低于R2中的浓度（856.1mg N[image: ]-N/L）。而R1的出水中几乎不含N[image: ]-N和N[image: ]-N，可能是由于长期处于较高pH值和合适的温度条件下会有部分N[image: ]-N转化为NH3挥发［78］。在此pH条件下，系统中的硝化细菌并没有进行硝化作用，因为pH值过大地偏离适宜数值，微生物酶系统的催化功能会减弱甚至消失，此时，微生物虽然能够成活，但是生理活动微弱，增殖速率大为降低，易于死亡［79］。

			
			
			pH除影响微生物的酶活性外，同时对FA和FNA浓度具有较大的影响。FA和FNA浓度能够严重抑制硝化作用的进行［80］。Anthonisen等［81］研究表明：FA对AOB的抑制初始浓度为10～150mg FA/L，而对NOB产生抑制的初始浓度为0.1～1.0mg FA/L；FNA对硝化细菌的初始抑制浓度为0.22～2.8mg FNA/L。而Vadivelu等［82］认为FNA对硝化细菌的初始抑制浓度为0.02mg FNA/L。研究中根据FA和FNA公式计算得到的R1系统中初始阶段FA和FNA浓度见图4-57。　

			[image: ]图4-57　不同pH值条件下出水FA和FNA浓度



			
			在进水pH值为6.0时，此时系统中FA和FNA的浓度分别为0.45mg/L和1.13mg/L，系统中FA对AOB和NOB的抑制作用较弱，而FNA可能对硝化细菌活性的影响较大，且酸性环境也会导致系统硝化效率不高。随着系统环境中pH值的增大，FA的浓度逐渐升高，而FNA的浓度降低，在系统pH值为6.5时，FA的浓度达到1.46mg/L，该浓度会对NOB的活性产生抑制。随着反应进行，FA的浓度逐渐降低，但是在弱酸性pH条件下氨的氧化速率较低，导致系统出水N[image: ]-N浓度较高。当系统的pH值继续升高时，初始FA浓度大幅升高，而此时初始FNA浓度对硝化细菌活性的影响可忽略。pH值为7和7.5时，属于AOB和NOB的最适pH值范围，但是当pH值为7时，随着N[image: ]-N浓度的累积，FNA浓度逐渐增大至0.62mg/L，达到对硝化细菌的抑制浓度，导致NOB对N[image: ]-N的利用效率降低。尤其在pH值高于8.5时，初始FA浓度急剧升高至130mg/L，该浓度接近FA对硝化细菌抑制浓度的上限，尤其是对NOB的抑制，即使在反应结束时系统中FA浓度为0.96mg/L，也足以对NOB的活性产生抑制，此pH条件下较高的FA浓度可能是导致N[image: ]-N积累的主要原因。在pH值为9.0时，系统初始FA浓度高达357.95mg/L，此浓度远高于FA对硝化细菌的抑制浓度，在pH对微生物酶活性和FA浓度对硝化活性抑制的双重影响下，系统的氨氧化能力较弱，出水N[image: ]-N浓度较高（图4-56）。

			结合出水N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度认为，当pH值为7.5～8.0时，系统的硝化效率更高且进行得更彻底。

			4.3.2.2　DO条件优化

			DO浓度是影响硝化作用的重要参数［83］，同时是实际工程应用中为数不多的可调参数之一，对实际应用具有重要的指导意义。研究考察了不同DO浓度对系统硝化性能的影响，结果见图4-58。

			[image: ]图4-58　溶解氧浓度对系统硝化性能的影响



			
			由图4-58可以看出，DO<0.5mg/L时，硝化作用几乎停止，N[image: ]-N去除率仅为4.37%。Guo等［84］的结论为：在0.5mg/L的DO浓度条件下，氨氧化和亚硝态氮的氧化都严重受到抑制。然而，也有研究表明，低DO浓度（0.5mg/L）不会对氨氧化速率有影响，而对亚硝态氮氧化的抑制作用较大，因为在低DO浓度条件下AOB的生长速率是NOB的两倍，在较低基质浓度下其生长速率能够补偿降低的基质导致的比消耗速率减弱的问题［85］。然而，本研究中低DO浓度持续时间较短，在此期间AOB的增长量可以忽略不计，故本研究在低DO浓度下的硝化能力也基本符合上述研究结果。DO浓度为0.5～1.5mg/L时，系统中发生了明显的硝化反应，N[image: ]-N去除率达到81.37%，出水N[image: ]-N和N[image: ]-N的平均浓度分别达到207.2mg/L和635.3mg/L。较低的DO浓度会减小氧气侵蚀深度，进而影响硝化效率［86］。当DO浓度从1.5mg/L升高至3.5mg/L时，出水N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度分别由118.7mg/L和189.1mg/L降低至4.6mg/L和164.5mg/L，出水N[image: ]-N浓度升高至709.25mg/L，此时N[image: ]-N去除率几乎达到100%。DO>3.5mg/L时，系统中微生物的硝化性能差别不大，出水N[image: ]-N浓度检测不出来，N[image: ]-N去除率几乎为100%，N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度分别为141.24mg/L和737.8mg/L。对比不同DO浓度条件下的N[image: ]-N去除效果发现，缺氧条件（<0.5mg/L）会严重抑制硝化菌的活性，相对于好氧条件下（>2.5mg/L）的活性抑制率达到95.63%。

			[image: ]图4-59　不同DO浓度条件下氮的转化途径



			
			为了调查不同DO浓度条件下系统中N[image: ]-N的转化途径，分别隔一定时间取水样测定三氮浓度，如图4-59所示。DO浓度由0.5mg/L升高至5.5mg/L时，N[image: ]-N的氧化速率逐渐升高，由2.27mg N/（L·h）升高至119.46mg N/（L·h）；DO浓度继续升高至6.5mg/L时，N[image: ]-N的氧化速率变化不大甚至还略为降低，为118.25mg N/（L·h）。有研究者认为，在较高的DO浓度条件下，异养菌的生长速率加快从而使污泥中异养菌的相对比例增加，导致氨氮去除速率降低［87］。较低的DO浓度直接影响硝化菌对N[image: ]-N的利用速率，导致反应所需时间延长。虽然硝化作用为好氧反应，但DO浓度过高对硝化作用并没有促进作用，反而会增加能量消耗（图4-59）。对比不同的DO浓度下，相同进水N[image: ]-N浓度所需的反应时间，认为DO浓度>3.5mg/L时能够在较短时间内达到较高的N[image: ]-N去除效果，所需反应时间较短在实际工程应用中可以减少池容或者缩短HRT。结合考虑能耗，后期DO浓度选择3.5～4.5mg/L范围。在DO>2.5mg/L时，观察N[image: ]-N完全转化后系统中N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度的变化，发现N[image: ]-N浓度基本不变，没有继续氧化为N[image: ]-N。根据计算，此时系统中平均FNA为0.09mg/L，高于Vadivelu［82］认为的FNA对NOB的抑制浓度（0.02mg FNA/L），故导致了小部分N[image: ]-N的积累。

			4.3.2.3　温度条件优化

			在微生物处理污水的实际应用中，微生物的数量与活性是污水生物处理能否发挥处理效能的关键，因此酶本身的蛋白质特性就决定了环境温度是生物处理过程中不可忽略的一个重要因素。本研究考察了不同实验温度对硝化性能的影响。实验过程中控制pH值为7.5～8.0，DO浓度为（4.0±0.5）mg/L，通过恒温水浴锅调节不同温度（<10℃、15℃、20℃、25℃、30℃、35℃），测定系统出水中N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N的浓度，结果见图4-60。

			[image: ]图4-60　不同温度条件下进出水氮浓度



			
			低温条件下（<10℃）硝化菌的活性明显受到抑制，平均出水N[image: ]-N浓度为545.96mg/L，去除率仅为54.08%。这是因为多数硝化菌为中温微生物，最适温度为20～35℃，而在低温条件下生物活性大大降低［88］。此时出水中平均N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度分别为77.22mg/L和558.49mg/L。在温度升高至15℃时，出水N[image: ]-N浓度迅速降低至5mg/L以下，N[image: ]-N去除率几乎达到100%，而出水中N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度分别升高至508.33mg/L和694.41mg/L。继续升高温度至30℃，系统出水N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度的变化范围不大。而当系统温度继续升高至35℃时，出水N[image: ]-N浓度有所升高，平均浓度为75.63mg/L，N[image: ]-N去除率降低为93.56%。这是由于大多数硝化细菌的最适生长温度在25～30℃之间，当系统温度低于25℃或者高于30℃时硝化细菌的生长速率减慢，尤其在10℃以下时，硝化细菌的生长和活性明显降低［89］。如图4-60所示，温度由<10℃升高至15～35℃时，出水N[image: ]-N浓度由77.22mg/L升高至500mg/L左右，分析原因可能是由于温度升高，导致系统运行过程中FA浓度（与温度成正比）对NOB的抑制作用加强，系统内出现N[image: ]-N的积累。相对于前期的条件优化（pH和DO浓度）阶段，在合适的运行条件下，系统出水N[image: ]-N浓度明显升高，是由于长期在高N[image: ]-N负荷下会抑制NOB的活性及生长。

			如图4-61所示，在一定范围内温度升高有利于系统中N[image: ]-N的转化，

			[image: ]图4-61　不同温度范围内氮的转化



			在较高温度下，能缩短氨氧化的时间。在进水N[image: ]-N浓度、pH值和DO浓度分别为1200mg/L左右、7.5～8和4.0mg/L，温度分别为<10℃、15℃、20℃、25℃、30℃和35℃的条件下，AOR分别为27.58mg N/（L·h）、107.26mg N/（L·h）、140.12mg N/（L·h）、190.93mg N/（L·h）、170.49mg N/（L·h）和107.97mg N/（L·h），在温度为25℃时达到最大的AOR。当温度从15℃到30℃变化时，在较短时间内都能去除大量的N[image: ]-N（去除率几乎达100%），说明硝化细菌在正常环境温度条件下就具有较高的硝化效率。随着硝化反应的进行，系统中N[image: ]-N浓度逐渐降低，而N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度逐渐增大，并且出水中仍然保留一定浓度的N[image: ]-N和N[image: ]-N。长期在较高的N[image: ]-N负荷条件下运行会导致NOB活性降低或含量降低，从而引起出水N[image: ]-N浓度的积累［90］。根据不同温度下的实验结果可知，可根据不同温度确定HRT时间，可降低运行成本，如当温度为15～20℃时可将HRT设定为10h，而25～30℃时，可将HRT减少为8h。

			综上，富集得到的硝化菌适用的温度范围较广泛，在25℃时具有最高的AOR，且低温环境（<10℃）虽然会抑制硝化菌活性（抑制率为45.92%），但系统对高N[image: ]-N负荷的废水仍然具有50%以上的转化效果。

			4.3.3　传统硝化菌强化脱氮

			4.3.3.1　接种微生物在强化系统中流失的原因

			生物强化技术成功的关键是投加微生物在强化系统中的存活情况。生物强化技术在水污染治理中失败的原因主要包括［91］：①废水成分复杂，投加菌难以存活；②底物浓度不足，难以维持投加菌的生长所需；③土著微生物通过竞争营养源及捕食等方式抑制了投加菌的生长繁殖；④投加菌的方式及菌量不当导致菌体流失；⑤环境因素的影响。本节中采用间歇试验，通过研究不同生物投加量、不同投加方式和不同运行条件下污染物的迁移转化规律，对自养硝化菌强化生物脱氮过程中易于流失的原因及生物强化成功规律进行定性研究。污泥膨胀在污水处理厂运行过程中时有发生，且通常会伴随系统硝化菌缺乏的现象，从而导致系统脱氮效能降低［92］，故本节研究活性污泥取自污泥膨胀恢复后A2/O系统。各组试验条件如表4-12所列。试验在室温条件下进行，试验周期设定为6h，其中好氧条件下运行4h，缺氧条件下运行1h，其他过程共1h。

				表4-12　间歇试验条件

[image: ]
			注：“+”表示投加，“－”表示不投加。其中百分数为体积比。高效自养硝化菌（无填料）采用4.3.1.1节中R1中富集后污泥。



			
			根据实验设计（表4-12）：A组间歇试验研究不同接种微生物量对强化微生物流失的影响；B组分别添加高效自养硝化菌（含粉煤灰）、高效自养硝化菌（无填料）和粉煤灰，调查高效硝化菌不同添加方式对其在系统中存留能力的影响；C组间歇试验研究在不同的运行条件下高效自养硝化菌对N[image: ]-N的去除能力。同时设置一组空白对照试验。

		
			该间歇试验中空白对照试验对COD和N[image: ]-N的去除效果见图4-62。结果表明，空白系统在进水COD和N[image: ]-N浓度分别为323.54mg/L和46.52mg/L时，对COD的去除率可达到90.84%，而对N[image: ]-N的去除率仅为56.12%，此时系统出水COD和N[image: ]-N浓度分别为29.63mg/L和20.41mg/L。较低的N[image: ]-N去除效果证明系统的硝化效率较低，而出水中N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度较低，分别为0.65mg/L和2.07mg/L，说明系统的反硝化作用良好，由硝化作用生成的N[image: ]-N和N[image: ]-N基本被还原。

			[image: ]图4-62　空白对照试验结果



			
			（1）不同接种物浓度的影响

			不同接种物浓度影响系统对污染物去除效果的间歇试验（A组）结果见图4-63和图4-64。由试验结果可知，3种接种浓度条件下出水的COD浓度差别不大，平均COD浓度分别为25.76mg/L、24.99mg/L和26.15mg/L，COD去除率均在91%以上。这主要是由于活性污泥中微生物以异养菌为主，对易降解有机物的去除能力较强，导致不同接种浓度的系统对COD的去除效果差异不大。

			[image: ]图4-63　不同接种物浓度的系统对COD的去除效果



			
			[image: ]图4-64　不同接种物浓度的系统对N[image: ]-N的去除效果



			
			对比空白对照试验结果，在不同接种物浓度条件下出水N[image: ]-N浓度都有降低的趋势，伴随着N[image: ]-N浓度呈上升的趋势（图4-63）。这主要是由于加入的高效自养硝化菌促进了系统的硝化作用，导致出水N[image: ]-N浓度降低及N[image: ]-N浓度上升。但是接种物浓度较高的系统中出水N[image: ]-N浓度较低，如1%、2.5%和5%接种系统中N[image: ]-N出水平均浓度分别为9.37mg/L、4.70mg/L和4.39mg/L，且1%和2.5%系统中出水N[image: ]-N浓度均呈现先降低后升高的趋势，2.5%系统在后期出水N[image: ]-N浓度升高至9.23mg/L，而5%接种系统中出水N[image: ]-N浓度降低后一直低于4.88mg/L。接种物浓度为1%和2.5%的系统，其出水N[image: ]-N浓度先降低后又升高的现象主要是由于添加硝化菌含量不足，导致硝化菌在系统中逐渐流失。根据空白对照系统出水N[image: ]-N浓度，按照式（4-4）计算出水N[image: ]-N浓度达到一级A标准至少需添加高效硝化菌的体积：

			Vinoculum=[image: ]　　 （4-4）

			式中，Vinoculum为接种高效硝化菌体积，m3；C为20.41mg/L，即空白对照系统平均出水N[image: ]-N浓度；V为5m3，即SBR总体积；AOR为83mg/（L·h），即高效硝化细菌的氨氧化速率；t为4h，即硝化反应时间。

			根据计算，添加的高效自养硝化菌体积比最少应该为4.64%，而添加微生物体积为1%和2.5%的系统中微生物含量明显低于该值，故导致系统出水N[image: ]-N不能稳定达标且出现添加微生物的流失现象。而接种5%的高效硝化菌在能够保证系统出水N[image: ]-N达到要求的同时，能够有效防止微生物流失。故间歇试验结果表明，高效硝化菌的添加会提高系统的硝化效率，且为防止投加微生物流失，微生物添加浓度至少约为系统有效体积的5%。

			（2）微生物投加方式的影响

			通过在系统中添加同样体积的高效自养硝化菌（含粉煤灰）S1和高效自养硝化菌（无填料）S2，以及对应体积的粉煤灰S3，研究不同投加方式对强化系统去除污染物的影响，在典型周期内试验结果如图4-65所示。

			[image: ]图4-65　微生物投加方式对强化系统去除污染物的影响



			
			由图4-65可知，随着反应时间的延长，COD去除率逐渐增大，其中，在第1h降幅最大，S1～S3中去除率分别达到58.37%、55.66%和62.17%。COD迅速降解的原因有两方面：一部分被微生物吸附；模拟废水的碳源为柠檬酸钠，极易被微生物降解利用。反应4h后3个反应系统对COD的去除效果近似，出水COD浓度为31.38～45.70mg/L，去除率为72.59%～81.18%。不同的硝化菌投加方式对系统COD去除效果的影响不大，分析原因，系统中活性污泥由以异养菌为主的微生物组成，其是去除系统中有机物的主要贡献者，而投加的高效硝化菌中异养微生物含量相对于活性污泥极低，其对系统中COD去除的贡献可忽略不计，故使得各个系统对COD的去除效果差异不大。

			在进水N[image: ]-N浓度为55.81mg/L的条件下，在反应开始1h时N[image: ]-N浓度的下降幅度和N[image: ]-N浓度的增加幅度最大，S1～S3中N[image: ]-N浓度分别降低至28.14mg/L、26.15mg/L和32.61mg/L，而N[image: ]-N浓度分别增加至13.93mg/L、13.74mg/L和10.18mg/L，TN分别损失24.86%、28.80%和24.36%。结合此时系统中COD的浓度变化，分析原因，可能是由于系统中存在的异养硝化菌和好氧反硝化菌能够同时利用COD和N[image: ]-N进行硝化作用，同时利用硝化作用的产物进行好氧反硝化作用。随着反应时间的增加，系统中N[image: ]-N的浓度逐渐降低，N[image: ]-N浓度增大，然而这种变化幅度在S2和S3中明显降低，尤其是S3中的降低幅度最明显。根据此时各个系统中COD浓度的变化，说明此时异养菌的活性极低，S1和S2系统中N[image: ]-N浓度的降低是由投入的高效自养硝化菌作用引起的。反应4h后，S1～S3中的N[image: ]-N浓度分别为3.26mg/L、10.61mg/L和19.40mg/L，N[image: ]-N浓度分别为8.92mg/L、10.66mg/L和5.00mg/L，N[image: ]-N去除率分别为94.16%、81%和65.25%。对比S1和S2两系统中N[image: ]-N的去除情况发现，在添加等量的高效自养硝化微生物的条件下，投加高效自养硝化菌（含粉煤灰）比投加高效自养硝化菌（无填料）系统的N[image: ]-N去除率高13.16%，说明含填料高效自养硝化菌能够强烈促进系统的硝化作用。对比S3系统和空白对照系统的运行情况，发现只添加粉煤灰的系统并未对系统的硝化效率起到促进作用。因此，S1中较高的N[image: ]-N去除效果与其中粉煤灰本身的吸附作用无关，粉煤灰的作用是防止系统中硝化菌的流失，故推测S2较S1中较低的N[image: ]-N去除率是由投加的硝化菌流失引起的。之前有研究表明，强化微生物在系统中的流失往往是造成生物强化失败的主要原因［93］。由于S2中投加的为游离硝化细菌，其在无填料系统中难以附着，易随水流失［94］，导致系统中的硝化细菌含量减少而达不到预期效果，而S1中投加的硝化菌附着在粉煤灰上，能有效避免其随水流失。

			（3）运行条件的影响

			
			
			强化系统运行条件会影响投入微生物在系统中的存活及活性，往往也是造成生物强化技术失败的关键因素。对于微生物投加方式、投加浓度相同的两系统，研究在不同DO浓度条件下生物强化系统的效果。在不同的DO浓度运行条件下，强化系统对污染物的去除效果如图4-66所示。由图可知，在进水COD浓度为295.84mg/L的条件下，不同DO浓度的系统对COD的去除效果基本没有差别，出水平均COD浓度分别为24.70mg/L和25.29mg/L。

			[image: ]图4-66　运行条件（DO浓度）对强化系统去除污染物的影响



			然而DO浓度为3～4mg/L的系统，其出水N[image: ]-N浓度明显较低，平均浓度为3.89mg/L，而DO浓度较低的系统中出水N[image: ]-N浓度为12.71mg/L。DO浓度较高的系统中接种硝化菌后，出水N[image: ]-N浓度迅速降低，至第3天达到1.83mg/L后在试验阶段一直能稳定在5mg/L以下，稳定后系统N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度平均为0.80mg/L和4.70mg/L。造成较低DO系统出水N[image: ]-N浓度较高现象的原因可能有两种：①降低系统的DO浓度会对系统中所有污泥活性有影响，导致系统整体处理效果变差；②较低的DO浓度只对投加的硝化菌的活性造成影响，而该DO浓度对系统中其他功能菌影响不大。系统中活性污泥在DO浓度大于2mg/L以上的条件下运行，对其活性影响不大，故可排除由①引起的DO为2～2.3mg/L系统中N[image: ]-N去除效果差的可能。结合两系统运行条件分析，较低DO浓度系统中生物强化失败的原因可能是不合适的DO浓度导致添加的硝化细菌活性的降低及其流失。由于硝化细菌在富集过程中系统DO浓度为3mg/L以上，且其在DO为2.5mg/L以上的系统中才具有较高活性，而较低DO浓度的系统中DO浓度在2.3mg/L以下，此时并非硝化细菌最适的DO浓度，从而导致系统中硝化细菌活性不高及其流失。

			4.3.3.2　高效自养硝化菌强化A2/O脱氮机制

			该A2/O系统由于污泥膨胀引起污泥大量流失，同时也伴随系统中硝化菌大量流失，导致系统中硝化菌的缺乏，从而引起出水N[image: ]-N浓度升高。针对硝化菌缺乏而引起的脱氮效果不理想的问题，亟须考察向系统中投加富集得到的高效自养硝化菌（含粉煤灰）后对系统脱氮性能的影响。

			探讨在外源微生物加入后A2/O系统的污染物降解特征，可以更好地了解生物强化作用对A2/O系统污染物去除的影响，同时利用分子生物学手段研究不同时期的污泥微生物群落结构，找出随着脱氮效果的增加可能起主要作用的微生物类群。

			本阶段的研究是在前面得出相关结论的基础上，验证了微生物不同投加量对A2/O生物强化系统脱氮性能的影响。两A2/O系统中R1为生物强化组，R2为空白对照组。该阶段的研究共分为3个阶段，共持续71天，其中第Ⅰ阶段为强化前阶段，第Ⅱ、Ⅲ阶段为生物强化阶段。

			（1）生物强化对污染物去除特性的影响

			
			① 生物强化对COD去除效果的影响　图4-67反映了生物强化前后反应器进出水COD浓度及其去除率。在研究阶段，进水COD浓度在260.27～449.5mg/L范围内，平均进水浓度为316.33mg/L。在Ⅰ阶段（强化前），R1和R2出水COD浓度分别在14.21～45.69mg/L和13.19～46.87mg/L的范围内，平均去除率分别达到91.47%和92.22%，出水均达到一级A排放标准。在第Ⅱ阶段，R1和R2出水平均COD浓度分别为23.97mg/L和28.75mg/L，平均去除率分别达到92.38%和90.86%。在第Ⅲ阶段，进水平均COD浓度为300.49mg/L时，R1、R2中出水COD平均浓度为26.39mg/L和27.95mg/L，平均COD去除率高达91.13%和90.61%。对比整个运行阶段中R1和R2出水COD浓度变化发现，两系统一直保持着较高的COD去除效果，说明系统内异养细菌的活性始终较高，对系统中有机物具有良好的处理效能，并且具有较强的抗COD负荷冲击能力。生物添加对系统COD的去除效果几乎没有影响，说明高效硝化菌的添加对异养菌降解有机物无明显影响。这是由于COD的降低主要是由异养菌导致的，而生物强化时投加菌含量较低且系统中现存的异养菌对COD的去除效能已经较高。

			[image: ]图4-67　生物强化对COD浓度及其去除率的影响



			
			② 生物强化对脱氮效果的影响　图4-68和图4-69分别为根据高效自养硝化菌添加前后两系统进出水N[image: ]-N浓度，计算得到的N[image: ]-N去除率和系统中N[image: ]-N、N[image: ]-N及TN浓度变化。进水N[image: ]-N浓度在40.18～52.95mg/L之间，平均浓度为46.46mg/L。第Ⅰ阶段中，R1和R2中N[image: ]-N出水浓度平均为19.18mg/L和21.65mg/L，两系统平均N[image: ]-N去除率仅为58.78%和53.37%，说明系统中污泥的硝化性能较差。而该阶段R1（R2）系统出水中N[image: ]-N、N[image: ]-N和TN浓度分别为0.66（0.63）mg/L、1.51（1.34）mg/L和21.35（23.63）mg/L，TN去除率分别为55.61%和51.19%，说明出水中氮素主要为N[image: ]-N且系统的反硝化效果较好，系统的TN去除率低可能完全是由N[image: ]-N去除效果不佳引起的。

			[image: ]图4-68　生物强化对N[image: ]-N去除效率的影响



			[image: ]图4-69　生物强化对N[image: ]-N、N[image: ]-N和TN浓度的影响



			
			A2/O系统中的生物强化过程从第Ⅱ阶段开始，按照1%（体积分数）的体积投加高效硝化细菌。R1中N[image: ]-N浓度明显低于R2出水，在加菌第3天降低至5.18mg/L，并继续降低至5mg/L以下，N[image: ]-N去除率达到90.89%，此时TN浓度降低至10.83mg/L，达到一级A排放标准，然而，此过程持续时间较短，仅4天；之后R1出水N[image: ]-N和TN浓度分别逐渐升高至13.33mg/L和15.85mg/L，N[image: ]-N和TN去除率降低至70.34%和67.32%。在第Ⅱ阶段中，R2出水较稳定，平均N[image: ]-N和TN浓度分别为14.21mg/L和17.32mg/L，平均去除率分别为68.34%和60.71%。在第Ⅱ阶段末期，生物强化作用最终以失败告终。

			由于投加的高效自养硝化细菌体积为污泥总体积的1%（体积分数），即共160mL。根据公式（4-1）计算，达到一级A标准至少需投加的高效硝化细菌体积为683.37mL，而Ⅱ阶段中接种的高效硝化细菌体积远低于计算所需体积，分析原因为投加菌量不当而引起加入硝化细菌与系统中土著微生物之间存在竞争及菌体流失，导致第Ⅱ阶段中生物强化末期失败的现象。之前的研究表明，接种微生物与土著微生物的适应性及其在系统中的活性是生物强化能够成功的最关键因素［95］。通常在实际应用中，为了避免土著微生物对强化微生物的负面影响，需要周期性地投加功能微生物［96］。根据第Ⅱ阶段R1出水N[image: ]-N浓度的变化可知，在系统中投加高效硝化细菌后，系统出水N[image: ]-N浓度迅速降低，且在一段时间内降低至要求的浓度（5mg/L），推测是由于投加硝化细菌时均投加在一个好氧池内，此时，好氧池中硝化细菌的浓度能够使系统出水N[image: ]-N达到要求浓度，然而连续流的运行逐渐对投加硝化细菌起到分散作用，使硝化细菌分散在A2/O的各段，导致好氧段的硝化细菌浓度降低，出水N[image: ]-N浓度升高。第Ⅱ阶段强化失败经验也验证了4.3.3.1节中接种微生物浓度不当会导致其在系统中的流失。

			故根据4.3.3.1节结论，在第Ⅲ阶段的生物强化过程中，采用生物投加结合系统运行条件调节的方式进行生物强化。首先将好氧池中的DO浓度由2.35mg/L调高至3.5mg/L左右，然后添加附着在粉煤灰上的高效自养硝化细菌，浓度为5%（体积分数），体积为800mL（按照第Ⅱ阶段末期R1平均出水N[image: ]-N浓度为13.33mg/L计算，得到出水达一级A标准最少的接种量为401mL）。在投加功能微生物后，R1中出水N[image: ]-N浓度迅速降低，在第3天降低至3.23mg/L，并在接下来的40天中持续低于5mg/L，平均出水N[image: ]-N浓度为2.65mg/L，平均去除率为94.25%，出水TN平均浓度和去除率分别为7.70mg/L和84.31%。对比第Ⅱ阶段运行效果发现，高效自养硝化菌对系统N[image: ]-N和TN去除的贡献率为23.91%和16.99%，此时系统的硝化性能提高，有更多的N[image: ]-N转化为N[image: ]-N和N[image: ]-N，并被反硝化去除，使系统中TN浓度明显降低，且系统出水中N[image: ]-N含量较低，出水中氮素以N[image: ]-N为主。在第Ⅲ阶段中，R2出水平均N[image: ]-N和TN浓度分别为12.94mg/L和16.34mg/L，平均去除率分别为72.21%和66.88%。在第Ⅲ阶段运行40天的时间中，R1出水N[image: ]-N和TN浓度极其稳定（<5mg/L），故认为生物强化作用成功。

			（2）生物强化对微生物群落分布的影响

			对活性污泥中微生物进行优化控制能够保证污水处理系统长期运行效果稳定。了解污水处理系统中微生物群落结构演替变化能够从根本上提高系统处理效率。分子生物学技术可以对活性污泥中的微生物进行定性和定量分析，是研究污泥中微生物群落结构的有力工具。该部分研究采用16S rRNA技术，从分子生物学角度出发，系统研究了A2/O系统在不同阶段下活性污泥中微生物群落结构的演替变化，并结合污染物去除效果评价生物强化对A2/O系统的影响。

			① 微生物种群丰度和多样性分析　分别选取生物强化系统（R1）和空白对照系统（R2）中第Ⅰ～Ⅲ阶段末期的污泥样品进行MiSeq高通量测序，并分析不同时期两系统的微生物群落结构。污泥样品取自A2/O系统的好氧池。通过MiSeq高通量测序，以3%的差异划分OTU，通过物种丰度指数Chao和Ace估计的最大OTU总数表明生物强化后的系统（R1，Ⅱ～Ⅲ阶段）相比空白对照系统（R2，Ⅱ～Ⅲ阶段）具有更高的物种丰度。Shannon和Simpson指数不仅可以提供物种丰度信息，同时还可以表明物种在群落中的分布［97］。通过比较两系统中活性污泥的Shannon指数和Simpson指数（Shannon指数与生物多样性成正比，Simpson指数与生物多样性成反比）发现，生物强化后的系统中活性污泥具有更高的生物多样性（表4-13），较高的生物多样性有利于生态系统的稳定［98］。

			表4-13　微生物种群丰度和多样性分析结果

[image: ]

			② 微生物群落结构分析　为了进一步研究生物强化与空白对照系统的微生物脱氮机制，将两系统序列在微生物各个分类水平上进行分类，从而进一步了解微生物群落在不同系统内部的功能分布。图4-70为将序列在属的水平上进行分类的两系统微生物群落结构。表4-14为系统中主要脱氮微生物菌属的相对丰度。

			[image: ]图4-70　将序列在属的水平上进行分类的两系统微生物群落结构



			
			尽管两系统的序列在属水平上的分类种类相似，但是各个种类的分布比例表现出了极高的多样性。其中，在整个运行过程中含量最多的微生物为unclassified（24.15%～31.2%），说明系统中可能潜藏着至今未明的种群和巨多的微生物种类［99］。另外，在第Ⅰ阶段，unclassified、Azonexus和Acidovorax是系统中含量前三的菌属，在R1种分别占总序列的29.5%、5.91%和5.17%，在R2中分别占24.89%、5.79%和7.02%。之前有研究表明，Azonexus和Acidovorax属下的一些菌种具有反硝化脱氮的能力［100，101］。第Ⅱ、Ⅲ阶段，相对含量前三的菌属种类发生了明显的变化：第Ⅱ阶段中的优势菌属除前面提到的unclassified和Azonexus外，R1和R2中另外一种优势菌属分别为Azospira（4.72%）和Formivibrio（4.69%）；第Ⅲ阶段中，R1中含量前三的另外两种菌属（除unclassified外）为R1中微生物相对含量位于第二和第三的菌属，分别为Aureivirga（7.72%）和Exiguobacterium（4.38%），而R2中为Azonexus（8.37%）和Trichococcus（6.2%）。在这些菌属中，unclassified、Azonexus、Acidovorax、Azospira、Pseudomonas和Comamonas等是污水处理中常见的菌属［102-104］。为了进一步揭示两系统中污泥的硝化作用机制，只对影响两系统硝化效果的微生物群落进行分析。

			表4-14　系统中主要脱氮微生物菌属的相对丰度
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			如图4-70和表4-14所示，在Ⅰ阶段，R1和R2中较为优势的硝化菌属有Pseudomonas（2.17%，2.77%）、Acinetobacter（2.55%，2.81%）、Flavobacterium（2.04%，2.3%）和Rhodobacter（1.82%，2.5%），以及极少数的其他硝化菌，如Comamonas（0.25%，0.27%）、Nitrosomonas（0.13%，0.15%）和Nitrospira（0.05%，0.02%）。除Nitrosomonas和Nitrospira外，其他硝化菌均为异养菌。有研究报道［105］，异养硝化菌的最优C/N一般>10，低有机物浓度会阻碍其脱氮性能。本研究中，好氧池中COD浓度不足以维持较好的异养硝化效果，而系统中较低的AOB和NOB含量不足以维持较高的传统硝化效果，这两个原因是第Ⅰ阶段系统出水N[image: ]-N浓度较高的主要原因。再第Ⅱ阶段末期，主要的硝化菌仍然为上述提到的异养菌，添加的高效硝化菌在该阶段末期含量较低，两系统中含量分别为Nitrosomonas（0.26%，0.11%）和Nitrospira（0.08%，0.06%）。在第Ⅲ阶段，这两种硝化菌在两系统中的含量为Nitrosomonas（2.04%，0.11%）和Nitrospira（1.43%，0%），AOB和NOB含量在生物强化系统中明显增加，分别为此次强化前的7.85倍和17.88倍。对比AOB和NOB在两系统群落中的分布可以看出，R1系统中硝化细菌的含量大于R2中的含量，这主要是由于生物强化导致的差异。结合系统N[image: ]-N去除效率，认为高效硝化菌的投加提高了系统的脱氮效率。

			（3）A2/O生物强化脱氮机理分析

			据上述试验结果可知：高效硝化细菌的投加能明显提高系统的硝化作用；在缺氧反应装置中进水COD和N[image: ]-N浓度分别为156.05mg/L和40.58mg/L的条件下，高效硝化细菌对系统反硝化作用的影响非常有限（强化系统出水N[image: ]-N浓度为27.54mg/L，而空白对照中N[image: ]-N浓度为29.88mg/L），其对A2/O系统TN去除率的提高可以忽略不计。

			强化A2/O系统中TN去除率提高的过程能够更合适地被解释为：在好氧池中有机负荷较低的条件下，投入高效硝化细菌在此发生硝化反应，生成大量N[image: ]-N；N[image: ]-N随着回流液流至厌氧池，在厌氧池中由系统中原本存在的厌氧反硝化菌进行反硝化脱氮。强化A2/O系统中TN的去除依靠的是传统硝化菌和反硝化菌，异养硝化-好氧反硝化菌对TN的去除作用可以忽略不计。

			通过以上分析可知，A2/O系统中添加高效硝化细菌后脱氮效果提高是由于硝化作用的增强，使反硝化作用有更多的基质，因此，A2/O系统中硝化效果不佳是脱氮的抑制步骤。

			4.4　复合高效脱氮微生物强化处理低C/N生活污水

			4.4.1　污水处理厂原始运行效果

			4.4.1.1　强化前对COD和氨氮的去除效果

			在进水COD平均浓度为195.9mg/L时，出水COD浓度在14.1～129.3mg/L范围内变化，平均浓度为44.20mg/L，平均去除率为77.40%（图4-71）。在调查的53～124天，进水COD浓度明显较高，分析原因为这段时间为春节前后，城镇居民日常生活活动较集中且排放有机物浓度较高，从而导致污水处理厂进水污染物浓度较高。此时，出水COD浓度存在升高趋势，大部分时间出水浓度高于一级B排放标准（COD>60mg/L），且低温条件（10～15℃）可能导致系统中微生物的活性降低，从而导致系统对COD的去除效果变差。然而，在120～140天左右，水温有所回升（15～20℃），出水COD浓度仍然不能稳定达到50mg/L以下，甚至长期出现超过60mg/L的情况，说明温度可能是导致出水COD不稳定达标的因素，但不是唯一因素。

			[image: ]图4-71　污水处理厂强化前对COD的去除效果



			
			
			进水N[image: ]-N浓度与进水COD浓度的变化趋势相同，在53～124天左右有明显升高的趋势（图4-72）。在进水N[image: ]-N平均浓度为32.01mg/L时，出水N[image: ]-N平均浓度为24.90mg/L，平均去除率仅为22.21%。不论是低温（10～15℃）条件下，还是温度回升（15～20℃）后，系统对N[image: ]-N的去除量最高只有10mg/L左右，出水浓度远高于二级排放标准，说明该污水处理厂活性污泥的硝化效果极差。

			
			[image: ]图4-72　污水处理厂强化前对N[image: ]-N的去除效果



			
			
			4.4.1.2　各个单元对污染物的去除效果

			为了考察污染物沿程的去除效果，分别对A2/O系统各单元的水质进行分析，结果见图4-73。进水COD、N[image: ]-N、N[image: ]-N和N[image: ]-N的平均浓度分别为193.78mg/L、32.73mg/L、0.038mg/L和2.93mg/L。根据实验结果可知，污水一进入厌氧池中，COD浓度迅速降低至50.76mg/L，这部分的降低主要是微生物的吸附及降解作用造成的，之后持续降低至出水中为42.66mg/L。厌氧池中的N[image: ]-N浓度较进水中有所降低，其中平均N[image: ]-N浓度为27.85mg/L，这部分N[image: ]-N浓度的降低原因与COD浓度迅速降低的原因相似，是由于微生物的吸附或稀释作用，根据后期微生物群落结构分析，系统中不存在厌氧氨氧化菌也证明了这一点。随着反应的进行，系统中N[image: ]-N浓度的变化不大，在好氧池中其浓度仍然高达25.37mg/L，然而好氧池中N[image: ]-N的浓度相对于厌氧池有所增加，浓度为1.63mg/L，表明好氧池中有进行极其微弱的硝化作用，由于好氧池中硝化作用的限制导致系统出水N[image: ]-N浓度明显超标。

			[image: ]图4-73　A2/O系统各单元污染物浓度



			4.4.1.3　微生物群落结构分析

			微生物群落结构，尤其是在属层面上的分析可以直接反映系统处理效果欠佳的原因，并对其进行特定性的改善。取活性污泥样品进行微生物群落结构分析。属层面上的微生物群落结构如图4-74所示，其中，Y代表厌氧池，Q代表缺氧池，H代表好氧池。图4-74中微生物群落结构显示，微生物种类和含量在各个反应池中的分布情况极其相似。该厂运行中最主要的问题为出水N[image: ]-N浓度严重超标，而A2/O系统中的硝化反应为耗氧反应，需在好氧池中进行，故以好氧池中微生物群落结构代表系统中微生物群落结构分布。

			[image: ]图4-74　属层面上的微生物群落结构



			
			在好氧池中，相对丰度位于前三的优势菌属是unclassified（21.14%）、Haliscomenobacter（5.90%）和Rhodoferax（红育菌属，4.94%）。大量unclassified的存在说明活性污泥中微生物群落结构极其复杂，而较大含量的Haliscomenobacter可以解释系统中污泥较高的SVI指数［106］。好氧池中可能具有硝化功能的微生物仅有Comamonas，相对丰度为1.61%，而Comamonas需在异养条件下进行硝化反应［107］。好氧池中有机物浓度不足以维持Comamonas进行显著的硝化作用，因此好氧池中硝化反应较微弱。研究认为，传统硝化菌是A2/O系统中进行硝化作用的主要微生物［108］，而高通量测序结果显示污泥中几乎检测不到硝化细菌的存在，这可能是系统硝化效率较低的原因。

			4.4.2　低硝化效果分析及升级改造方案

			污水处理厂的进水水质及运行条件决定活性污泥的情况。通常污水处理厂中能够进行硝化作用的微生物主要包括传统硝化菌和新型异养硝化菌。该厂实际进水平均COD浓度为190.57mg/L，平均N[image: ]-N浓度为29.45mg/L，进水COD/N[image: ]-N为6左右。好氧池是A2/O系统中进行硝化反应的主要场所，且COD/N[image: ]-N>2是异养硝化反应的必备条件［105］，而好氧池中可利用的COD浓度较低（41.57mg/L），直接导致系统中存在的异养硝化菌无法有效地进行硝化作用。对于传统硝化菌而言，系统的硝化效率与有机物浓度、系统pH值和硝化菌含量有关［34］，该污水处理厂好氧池中有机物浓度较低、进水pH为中性条件，均不会对硝化作用产生严重的抑制作用，故该A2/O系统中的硝化效率只与硝化菌含量相关。通常污水厂在运行过程中会通过适当调节污泥回流比延长SRT，从而保证系统中污泥浓度和自养硝化菌的存在［109］。而该厂在运行过程中，较低的污泥回流比（50%）可能导致系统中难以存在足够的自养硝化菌。结合该A2/O系统中各个单元的水质及微生物群落结构分析，好氧池中无传统硝化细菌是导致系统对N[image: ]-N去除效果极差的直接原因。

			活性污泥系统处理废水时，污泥中微生物群落结构与进水水质和运行参数有关，可通过控制关键运行参数调节系统中微生物群落结构及其活性，但该过程反应时间较长且灵敏度不高，故难以控制。人工强化能够缩短系统微生物群落结构中出现功能菌的时间［110］。故本研究提出向系统中人工投加高效硝化菌以强化脱氮，并辅以运行参数的调节来保证其在系统中的适应及繁殖。根据前期的实验结果，调节该厂运行参数为：污泥回流比70%～90%，内回流100%～200%，好氧池DO为3～4mg/L。

			添加的高效脱氮微生物主要为以粉煤灰为填料富集得到的高效硝化细菌，同时，为了确保出水中COD浓度有所改善和反硝化效果，在投加高效硝化菌的同时投加部分异养菌。根据4.1和4.2节中的结果，该异养菌选用同时具有异养硝化功能和好氧反硝化功能的微生物。高效硝化菌和异养硝化-好氧反硝化菌的驯化培养在污水处理厂内培养槽和菌剂培养基地同时进行。向系统中投加的高效硝化菌主要包括Nitrosomonas、Nitrospira，异养硝化-好氧反硝化菌主要包括Bacillus、Comamonas和Pesudomonas等。根据4.4.3节的试验结论，按照5%的接种物浓度投加高效硝化菌，即需投加高效硝化菌308m3，而根据式（4-5）计算，至少需投加220m3高效硝化菌才能使该污水处理厂出水N[image: ]-N浓度达到5mg/L以下，故投加5%的高效硝化菌既能保证系统出水又能防止其流失。最终生物添加过程共持续15天，共360m3，其中高效硝化细菌310m3（约5%），异养菌50m3（约0.8%），高效硝化菌和异养菌均投加在好氧池中。

			Vinoculum=[image: ]　　 （4-5）

			式中，Vinoculum为接种高效硝化菌体积，m3；C为24.90mg/L，即升级改造前平均出水N[image: ]-N浓度；V为6160m3，即生化池总体积；AOR为83mg/（L·h），即高效硝化菌氨氧化速率；t为6.7h，即硝化反应时间。

			4.4.3　复合脱氮微生物强化脱氮性能分析

			4.4.3.1　强化作用对系统运行效果的影响

			采用接种脱氮菌前后系统对COD和N[image: ]-N去除效果的差异来衡量生物强化的效果。从投加微生物第一天开始到系统出水稳定期内，系统进水、二沉池出水COD和N[image: ]-N浓度变化见图4-75。高效脱氮微生物连续投加15天，在此期间系统进水水量基本保持不变。

			[image: ]图4-75　协同强化作用对污染物去除效果的影响



			
			在微生物投加初期，出水COD浓度没有降低，甚至有随进水略微增大的迹象。在投加微生物的第7天到第11天，进水COD浓度波动较剧烈，出水COD浓度也在42.92～74.25mg/L范围内波动。在15天的微生物投加期间，出水COD平均浓度为60.43mg/L，对应平均去除率为58.00%。在投加微生物期间，出水N[image: ]-N浓度虽然明显降低，但是仍然高于一级A排放标准（5mg/L），平均出水浓度和去除率分别为20.71mg/L和25.79%。这是由于接种微生物接种至池体后在系统中需要一定的适应和生长阶段。之前的研究表明，接种微生物在新环境中的适应情况及与土著微生物间的竞争都会导致生物强化效果的延迟甚至失败［111］。本研究中出水COD和N[image: ]-N浓度达到一级A标准的缓冲期分别为10天和25天。对比其他研究，本研究中生物强化的缓冲期时间更短，且效率更高。在Ma等［112］的研究中，当进水COD和N[image: ]-N浓度分别为320～530mg/L和8～25mg/L时，生物强化组出水COD和N[image: ]-N浓度分别降低至80mg/L和10mg/L的缓冲期为20天。本研究中生物强化发生在5月份，此时水温为20℃，而20℃的温度条件较有利于硝化菌的活性［113］。适宜的温度可能是导致本研究中生物强化缓冲期较短的重要原因。在COD达标排放后，出水COD平均浓度稳定在29.74mg/L，尽管进水COD浓度在95.50～491.75mg/L范围内发生剧烈波动。向系统中投加脱氮微生物后，在进水N[image: ]-N浓度在13.45～37.36mg/L范围内剧烈变化时，系统中N[image: ]-N浓度逐渐降低，而出水中N[image: ]-N浓度呈逐渐升高趋势；在出水N[image: ]-N浓度降低至3.14mg/L时，此时出水N[image: ]-N浓度逐渐升高至9.92mg/L，成为出水中的主要含氮物质（图4-75）。在整个运行阶段，出水N[image: ]-N浓度较低，低于0.1mg/L，表明高效硝化菌和异养硝化菌协同作用对系统去除COD和脱氮作用均具有较好的强化效果。

			4.4.3.2　强化作用对系统的持续性影响

			（1）系统运行效能

			为了考察高效硝化菌-异养硝化菌协同强化作用的可持续性及冬季寒冷条件下系统出水情况，分析了强化系统长期运行效果，

		
			图4-76为污水处理厂长期进出水COD和N[image: ]-N浓度变化情况。在长期运行的140天内，出水COD平均浓度为21.99mg/L，去除率高达87.90%，尽管进水COD浓度在75.68～269.00mg/L范围内发生剧烈变化时，出水COD浓度仍然能稳定在50mg/L以下。出水N[image: ]-N浓度极其稳定，尤其是在20～55天运行期间进水N[image: ]-N浓度在5.74～31.48mg/L范围内剧烈波动时。长期运行过程中，N[image: ]-N和N[image: ]-N平均出水浓度分别为1.61mg/L和8.52mg/L（N[image: ]-N浓度较低，图中未给出），在此期间，N[image: ]-N去除率高达94.09%，不受进水浓度剧烈波动的影响。当水温低于12℃时，出水COD和N[image: ]-N浓度有极微弱的上升趋势，分别由16.39mg/L和0.62mg/L增加至20.62mg/L和1.43mg/L，但是浓度仍然远低于50mg/L和5mg/L，满足一级A排放标准，意味着生物强化在冬季低温条件下仍然能发挥较高的脱氮效果。

				[image: ]图4-76　污水处理厂长期进出水COD和N[image: ]-N浓度变化情况



			对比强化前和强化稳定后系统对污染物的去除效果发现，异养硝化菌对COD去除的提升作用为10.50%，而高效硝化菌和异养硝化菌协同作用对N[image: ]-N去除的提升作用高达71.51%。通过长期的研究发现，在未重复投加强化微生物的情况下，在生物强化之后的140天系统仍然保持极高的COD和N[image: ]-N去除效果，说明接种的硝化微生物与土著微生物之间合作良好，并且能展现出良好的脱氮效率。

			前期的研究表明，接种微生物在土著微生物中的存活和适应是生物强化成败的关键原因［95］。通常需要周期性地向系统中添加接种微生物以克服土著微生物对接种微生物的影响［96］，这无疑会极大地增加生物强化的运行成本，尤其是在工程应用中的成本。在本研究中，采用活性污泥作为富集硝化菌的接种源，通过生物投加及调节运行参数的方法联合使用对污水处理厂进行脱氮升级改造，能够在不重复向系统中接种硝化微生物的情况下长期保持系统较高的脱氮效果，极大地降低了运行成本，对工程实践具有极重要的意义。

			（2）污染物迁移转化规律

			在该厂运行稳定后，为了考察各污染物的去除及转化途径，沿系统运行路径测定各污染物浓度。生化系统各单元中污染物浓度如图4-77所示。

			[image: ]图4-77　A2/O系统各单元中污染物浓度



			
			根据实验结果，由于微生物的吸附、降解及污水稀释作用，COD和N[image: ]-N在厌氧池中的浓度直接由进水的110.7mg/L和24.35mg/L降低至31.7mg/L和18.6mg/L。同样有研究表明，在A2/O系统的厌氧池中，COD几乎被完全去除［114］。接着在缺氧池中，COD和N[image: ]-N的浓度变化较小，这是因为缺氧池中的DO浓度抑制硝化作用的进行。缺氧池的主要功能是进行反硝化作用，将N[image: ]-N还原为N[image: ]-N，最终以N2逸出［115］，而有机物的缺乏会阻碍N[image: ]-N浓度的持续降低［116］。对比生物强化前后系统沿程污染物浓度变化可以看出，主要区别发生在好氧池中，生物强化后在好氧池中进行了明显的硝化反应；去除的N[image: ]-N几乎均转化为N[image: ]-N，最终N[image: ]-N浓度维持在13mg/L。由系统中COD和N[image: ]-N浓度变化可知，系统中进行硝化作用的微生物主要为传统硝化菌。

			（3）污泥性能

			A2/O系统生物强化前后污泥MLSS、SV和SVI的变化情况如图4-78所示。如图所示，强化前（0天），污泥MLSS为2880mg/L，SV和SVI分别为41.5%和145.78mL/g。强化后，系统中MLSS平均浓度为3806.01mg/L，平均SV和SVI分别为46.59%和121.87mL/g。对比强化前后污泥性能可知，强化后污泥SVI值降低，说明系统中活性污泥沉降性能良好，外加的菌种不仅没有干扰系统中污泥活性反而有利于污泥沉降，这可能是由于高效硝化细菌的投加能在一定程度上改善污泥中微生物群落结构，使其具有更好的沉降效果。Hailei W等［117］在研究生物强化时也发现，生物强化会改善系统中污泥的性能，使活性污泥结构变密实，沉降性能变好。强化后系统中MLSS浓度比强化前略高，是由于在升级改造过程中调整运行参数，将污泥回流比由原始的50%调至70%～90%。

			[image: ]图4-78　A2/O系统生物强化前后污泥MLSS、SV和SVI的变化情况



			
			4.4.3.3　升级改造前后微生物群落结构演变分析

			了解活性污泥中微生物的群落组成及其时空变化，有助于了解细菌在污水生化处理系统中的生态学地位，使我们更为深入地掌握不同种群微生物的分布特征及其在整个处理系统中的功能和作用［118］。因此，为了分析生物强化后系统中微生物群落结构的演替规律，分别在生物强化前（图4-71中140天）、生物强化后（图4-75中20天）及长期运行（图4-76中10天、40天、70天和140天）阶段分别取A2/O系统中厌氧池、缺氧池和好氧池污泥进行MiSeq高通量分析，污泥样品分别命名为1～6。

			（1）微生物多样性分析

			污泥样品的多样性指数、Reads数、微生物丰度、覆盖率等信息见表4-15（其中，Y代表厌氧，Q代表缺氧，H代表好氧）。所有样品的平均OTU数为2642，属于850个属，其中包括17个未知属。不同样品的多样性指数结果显示，同一天的样品（分别取自厌氧池、缺氧池和好氧池）差别不大，而且好氧池的生物多样性指数略高于缺氧区（Shannon指数）。Simpson指数的变化趋势与Shannon指数基本相同。对比生物强化前后多样性指数发现，生物强化后的污泥样品生物多样性要明显高于生物强化前，说明高效硝化细菌的添加改变了系统中的微生物群落。微生物丰度指数（Chao指数和Ace指数）也说明生物强化后系统中菌群丰度增加。本研究中系统对COD和N[image: ]-N去除效率的提升主要依赖于添加的微生物及其引起的微生物群落结构的变化。

			表4-15　微生物群落多样性分析结果

[image: ]
		注：相似性97%的序列划分为一个OTU。



		
			
			（2）门层面上的微生物群落结构分析

			微生物群落结构根据Bray-Curtis相似性指数进行划分，由高到低的分类级别表示微生物群落间的相似性降低，结果见图4-79。尽管完全不同的环境条件会影响微生物群落结构，但是结果显示A2/O系统中的厌氧池、缺氧池和好氧池中的微生物群落结构具有明显的相似性。分析原因为虽然A2/O系统各个单元的环境大不相同，但是连续流系统能够将各个单元的污泥基本混匀。

				[image: ]图4-79　门层面上的微生物群落结构



			检测到的菌门主要有Proteobacteria、Bacteroideteds、Acidobacteria、Planctomycetes、Actinobacteria、Firmicutes等，Nitrospirae同样出现在生物强化后的污泥样品中。其中，Proteobacteria菌门是系统中最具优势的菌门，强化前含量为40%以上，强化后含量在35%～52%之间。Proteobacteria是污水处理生物反应器中常见的菌门［119］。Bacteroideteds含量仅次于Proteobacteria，含量为9.49%～39.27%。Proteobacteria和Bacteroideteds同样是土壤样品中普遍存在的菌门［120］，故认为活性污泥样品与土壤样品具有一定的相似性。本研究中Firmicutes含量较少，是由于Firmicutes的小菌落不牢固且抗剪切力弱，不如β-Proteobacteria、γ-Proteobacteria或δ-Proteobacteria等［121］，因此在连续流系统中难以大量存在。对比强化前后微生物群落结构可知，生物强化后微生物群落结构的分布更加均匀，这一结果与微生物群落结构多样性指数和丰度指数的变化趋势相同（强化后微生物多样性指数与丰度指数均增加）。

			（3）属层面上的微生物群落结构分析

		
			
			为了进一步了解系统中微生物群落结构中各类功能微生物的分布，将微生物群落结构在属层面上进行划分，如图4-80所示。Bray-Curtis相似性指数用于各个样品微生物群落结构相似性划分（图4-80）。Bray-Curtis分类结果可以看出，取自同一天厌氧池、缺氧池和好氧池的污泥样品在微生物属种类和数量分布上具有明显的相似性，而其中存在的微弱差异可能是由污泥回流引起的。Kim等［122］的研究表明，同一系统不同池体中的活性污泥微生物群落结构极其相似。对比强化前后微生物群落结构发现，生物强化后系统中微生物群落结构发生了明显的变化，由于生物强化作用能够引起系统中微生物群落结构的转变，导致其结构与未强化前明显不同。

			
				[image: ]图4-80　属层面上的微生物群落结构



			
			对比分析发现，检测到的一些菌属同样存在于其他污水处理厂的活性污泥中，例如Haliscomenobacter和Thauera（陶厄氏菌属）［123］等。在添加生物后，微生物群落结构即刻发生了改变，例如unclassified、Terrimonas、Bdellovibrio和Phaeodactylibacter的相对丰度相较于强化前明显增加，而Exiguobacterium、Citobacter和Pseudorhodobacter相对丰度降低。这些区别主要是由接种微生物引起的。其中，Terrimonas是革兰氏阴性菌，附属于拟杆菌门（Bacteroidetes），能够进行己糖和双糖代谢［124］；类蛭弧菌属（Bdellovibrio and like organisms，BALOs）能够侵略多数捕食微生物的周质并在其体内大量繁殖，这些功能促进了类蛭弧菌在保护和控制水产养殖中微生物数量上的应用［125］；据报道，Exiguobacterium对重金属有转移作用［126］；Pseudorhodobacter属通常由于缺乏叶绿素a不能进行光合作用，但是它们在污泥中扮演的角色仍然不清楚［127］。

			在生物强化后的一段时间内，一些菌属的含量持续降低甚至消失，例如Pseudorhodobacter、Haliscomenobacter、Limnohabitans、Novosphingobium、Portibacter、Ottowia等。这些均属在系统中所占比例较小，但是其中最值得注意的是Haliscomenobacter含量的变化，由6.1%（H1）降低至5.9%（H2），最后含量仅为0.7%（H6）。Haliscomenobacter的过量生长会引起污泥膨胀［128］。生物强化后Haliscomenobacter含量的降低，说明生物强化是解决污泥膨胀的一种方法。另外，向系统中添加的Bacillus、Comamonas和Pseudomonas也几乎检测不到，说明添加的异养微生物在系统中并不占优势，系统绝大部分区域中较低的有机物浓度（图4-77）可能是出现这种情况的主要原因。这种现象在其他强化脱氮研究中也同样存在：检测不到接种至系统中的异养微生物，而氮的去除效率却增加［95］。相较于相对丰度减少的微生物，生物强化后相对丰度增加的微生物更值得分析。系统中的优势菌属uncalssified，在生物强化后好氧池中含量由21.1%增加至24.2%～32.3%。系统中大量的uncalssified说明污泥系统中微生物群落结构复杂，存在大量种类的微生物种属，它们在污泥处理过程中具有重要的生态意义［129，130］。另外，强化后在污泥中检测到之前不存在的菌属，例如Dokdonella、Tepidisphaera、Nitrospira和Dechloromonas等。这些菌属一般都与烃类化合物或含氮化合物的降解有关，例如：Dokdonella的一些菌种具有在好氧培养条件下还原硝酸盐的能力［122］；Ferruginibacter属能够水解一些有机物［131］；Dechloromonas是Rhodocyclaceae门下的反硝化菌，同时也能够在缺氧条件下利用有机物［132］，然而，在厌氧池中较低的COD浓度降低了其反硝化效率（图4-76）。强化前后微生物群落结构的直接对比结果显示虽然强化后系统中有些菌属的相对丰度具有优势，但其中只有一小部分有助于N[image: ]-N的降解。值得注意的是系统中Nitrosomonas和Nitrospira含量的增加意味着接种硝化微生物在系统中的适应和存活状况良好。Nitrosomonas和Nitrospira是污水处理厂硝化作用过程中常见的AOB和NOB［133，134］。尽管Comamonas 具有在异养条件下将N[image: ]-N转化为N[image: ]-N的功能［107］，但系统中较低含量的Comamonas以及好氧池中较低的COD浓度意味着它们对硝化作用的进行几乎没有贡献。

			尽管接种的微生物中最终只有AOB和NOB的含量明显增加了，但是接种物中的异养微生物的功能也不能被忽视。在本研究中，COD一直保持着较高的去除率（>88%），可以推测接种的异养微生物能够联合其他土著微生物一起达到较高的有机物去除率。Bai等［135］的研究结果也表明，接种异养微生物后最终系统中未能检测到接种的异养微生物，然而系统仍然保持较高的TOC去除率。总体来说，接种的高效硝化细菌改变了系统内的微生物群落结构，从而提高了系统对COD和N[image: ]-N的去除率。

			（4）系统中硝化菌含量变化分析

			生物强化能否成功取决于接种微生物在系统中的存活和繁殖状况。为了更加深入地分析出水N[image: ]-N浓度和系统中硝化菌群落结构之间的关系，强化前后A2/O系统中硝化菌含量的变化情况如图4-81所示。生物强化前，生化池中几乎不存在硝化菌，此时出水N[image: ]-N浓度较高（25mg/L左右）。投加高效脱氮微生物后，系统中AOB（Nitrosomonas和Nitrosospira）和NOB（Nitrospira、Nitrobacter和Nitrolancea）分别增加至0.05%和0.10%，并在强化后的180天保持在0.4%和2.1%，长期运行后AOB和NOB含量分别为菌种投加后的7.35倍和17.8倍。根据微生物群落结构和出水N[image: ]-N浓度分析，当系统中AOB和NOB含量达到0.05%和0.1%时，N[image: ]-N去除率达到43.3%。当AOB和NOB含量继续升高至0.5%和0.6%（强化后50天）时，N[image: ]-N去除率达到94.6%，此时出水N[image: ]-N浓度低于5mg/L。在整个升级改造过程中，Nitrosomonas和Nitrospira是整个系统中主要的AOB和NOB，占AOB和NOB的比例分别为83.33%～100%和80%～100%。除了强化后的第180天，系统中AOB和NOB含量相差不大，此时NOB含量约为AOB含量的4.98倍。由于低温会提高系统中Nitrospira的含量［136］，进而影响硝化菌的群落结构。硝化菌含量的变化意味着接种微生物在系统中的适应及存活状况良好，从而保证了较高的硝化效率。

			[image: ]图4-81　强化前后A2/O系统中硝化菌含量的变化情况



			
			最终，生物强化能够同时提升A2/O系统中COD和N[image: ]-N的去除率。相对于其他升级改造过程，生物强化具有很多优势：在现存的系统中具有较高的可行性，不需额外占用土地或系统改造；接种微生物能够大大改善系统中的微生物群落结构。生物强化由于具有这些优势，所以被认为是一种经济有效的脱氮升级改造方法。
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		第5章　基于抑制剂控制的短程硝化反硝化技术

			
			随着我国工业化进程的加快，氨氮废水的污染问题日益突出，工业生产排放的含氮废水是造成自然环境中氮源污染的主要原因之一。油页岩是一种蕴藏量十分丰富的矿产资源，其炼制的页岩油是一种潜在的巨大能源，是重要的可替代石油资源。全世界油页岩蕴藏的页岩油资源量比传统石油资源量至少多50%。我国油页岩探明和预测的总储量为4832亿吨，所含页岩油资源量为290亿吨，居世界第4位。然而，目前油页岩开发还处在一个过渡期，还有许多问题没有解决好，其干馏产生的高浓度氨氮废水就是其中一个重要问题。

			氨氮污染控制削减技术成为水环境污染控制日益紧迫的重要课题，迫切需要开发经济高效的废水脱氮技术来治理被污染的水环境。国家虽制定了越来越严厉的政策法规来限制氨氮废水的排放，但是要解决氨氮废水的污染问题除了从根源上控制排放以外就是开发更经济有效的治理方法和途径。

			在此背景下，国内外学者开展了污水脱氮的研究，取得了一系列具有使用价值的研究成果。短程硝化反硝化脱氮工艺就是应运而生的新型生物脱氮技术，该技术可减少约25%的需氧量、40%的有机碳源，可缩短系统的水力停留时间，运行管理简单、产泥量少、紧凑高效且节约能耗，已得到越来越广泛的应用。移动床生物膜反应器（MBBR）作为一种新型污水处理工艺，兼具活性污泥法和生物膜法的优点，运行简单，能够节省占地和基建投资。将MBBR工艺与短程硝化反硝化技术相结合势必能达到更好的脱氮效果。

			短程硝化反硝化理论的提出为解决传统脱氮工艺面临的问题提供了新的思路与方法。本课题研究在MBBR系统中实现短程硝化脱氮，并对油页岩干馏废水短程脱氮进行研究，结合MBBR与短程硝化反硝化两者的优势，既能满足污水深度处理的要求，又符合节能减排、低碳环保的理念，力求达到处理高效、投资节省、运行简单的目标；为短程硝化反硝化的全面推广和应用提供理论依据，探讨其实现途径，研究低耗高效的氨氮削减新方法新工艺；为污水处理厂升级改造提供相关的理论研究基础与技术指导，解决当前油页岩开发中废水难处理的瓶颈难题。

			5.1　甲酸与联氨对AOB及NOB关键酶活性影响的MOE模拟

			5.1.1　甲酸对AOB及NOB关键酶活性影响的MOE模拟

			AOB氨单加氧酶（AMO）和AOB羟胺氧化还原酶（HAO）几乎是所有AOB的关键酶，主导了整个细菌的代谢过程，Nir-Cu是反硝化菌的关键酶，主导了反硝化菌的代谢过程，可从RCSB的PDB数据库中获得它们的X射线晶体结构。NXR（亚硝酸盐氧化还原酶）是NOB的关键酶，但是目前其X射线的晶体结构还未得到，因为β亚基是它的主要功能结构，所以我们通过Swiss-model模拟了它的β结构。

			甲酸的2D分子结构通过chemdraw-2004（CS Chemoffice，2004）制得，然后导入MOE软件得到甲酸的3D结构，如图5-1所示。

			[image: ]图5-1　甲酸的3D结构



			
			5.1.1.1　AOB氨单加氧酶（AMO）与甲酸的对接结果分析

			AMO大量存在于AOB中，可以将N[image: ]转化为羟胺［1］，其3D结构如图5-2所示。AMO与甲酸对接的最优结果如图5-3所示。AMO蛋白只显示其氨基酸骨架结构，AMO通过活性基团Leu110（亮氨酸）和Arg120（精氨酸）与甲酸形成较为紧密的结合。

			
			
			
				[image: ]图5-2　AMO的3D结构



			
			[image: ]图5-3　AMO与甲酸对接的最优结果



			
			
			5.1.1.2　AOB羟胺氧化还原酶（HAO）与甲酸的对接结果分析

			HAO是氨氧化菌进行代谢活动的主要酶，羟胺（NH2OH）在其上被氧化为N[image: ]。HAO的3D结构如图5-4所示，是一个高度螺旋的蛋白体。如图5-5所示，甲酸与HAO在活性位点Lys144（赖氨酸）和Glu206（谷氨酸）上结合，形成较牢固的二键结合模式。

		
			[image: ]图5-4　HAO的3D结构



			[image: ]图5-5　HAO与甲酸对接的最优结果



			5.1.1.3　NOB氧化还原酶（NXR β）与甲酸的对接结果分析

			NXR是一种亚硝酸盐氧化酶，存在于NOB中，可将N[image: ]氧化为N[image: ]。模拟得到的NXR β螺旋结构如图5-6所示。NXR β与甲酸对接的最优结果如图5-7所示。NXR β蛋白只显示其氨基酸骨架结构，通过活性基团Lle281（异亮氨酸）与甲酸结合。

			[image: ]图5-6　模拟得到的NXR β螺旋结构



			
			[image: ]图5-7　NXR β与甲酸对接的最优结果



			
			5.1.1.4　反硝化菌的亚硝酸盐还原酶（Nir-Cu）与甲酸对接结果分析

			在反硝化菌体内，Nir-Cu是一种含铜离子的催化亚硝酸盐还原为NH3的关键酶［4］，Nir-Cu单螺旋体结构如图5-8所示。Nir-Cu与甲酸的对接模拟结构如图5-9所示。结合的氨基酸活性基团是Tyr184（酪氨酸）和His60（组氨酸）。

			
			
			[image: ]图5-8　Nir-Cu单螺旋体结构



			
			[image: ]图5-9　Nir-Cu与甲酸的对接模拟结构



			
			
			
			5.1.1.5　甲酸与各种酶结合强弱的对比分析

			从甲酸与AMO、HAO、NXR、Nir结合的2D及3D示意图中可以看出，甲酸与AMO、HAO、Nir结合键的数量要多于NXR，这表明甲酸与AMO、HAO、Nir结合的稳定性要高于NXR。另外，实验中选取了甲酸与这四种酶对接时结合键最为牢固（结合距离最近、结合能量绝对值最大）的情况进行比对，以此分析甲酸与各个酶结合的强弱，如图5-10所示。从图中可以看出：甲酸与AOB关键酶HAO在Glu206（谷氨酸）上结合，具有最短距离2.92Å和最大结合能量－7.6kcal/mol；与AMO在Leu110（亮氨酸）上以2.95Å、－4.1kcal/mol结合；与NOB关键酶NXR在Lle281（异亮氨酸）上以3.09Å、－2.3kcal/mol结合；与反硝化菌关键酶Nir-Cu在His60（组氨酸）上以3.1Å、－3.7kcal/mol结合。因此，各个酶与甲酸结合的强弱程度依次应为HAO>AMO>Nir>NXR。

			
			
				[image: ]图5-10　甲酸与蛋白酶结合的比较



			
			根据甲酸与四种酶的MOE分子模拟结果分析，甲酸是小分子有机物，可以作为微生物生长的碳源［5］，其上的羟基属于活性基团，容易和多种氨基酸残基结合，因此甲酸容易与酶结合并被其分解，为细胞活动提供能量，促进细菌增长。因此，从模拟角度看，甲酸对氨氧化菌的促进作用最强，其次是反硝化菌、亚硝酸盐氧化菌。有甲酸存在的情况下，氨氧化菌与反硝化菌会逐渐增长并成为优势菌种。

			
		
			
			5.1.2　联氨对AOB及NOB关键酶活性影响的MOE模拟

			联氨的2D分子结构通过chemdraw-2004（CS Chemoffice，2004）制得，然后导入MOE软件得到联氨的3D结构，如图5-11所示。

			[image: ]图5-11　联氨的3D结构



		
			AOB氨单加氧酶（AMO）、羟胺氧化还原酶（HAO）、NOB氧化还原酶（NXR β）、反硝化菌的亚硝酸盐还原酶（Nir-Cu）与联氨均无法对接，如图5-12～图5-15所示，联氨远离蛋白酶，无法对自身进行复制并在酶上寻找合适的位点结合。导致这种情况的原因可能是联氨的N—N结构是较为稳定的平面刚性结构，进行模拟时，无法折叠或变构成合适的形状与蛋白酶进行对接。根据这个结果，我们推测联氨不会通过与蛋白酶结合而影响细菌的代谢功能，那么联氨对短程硝化的影响可能仅是联氨的毒性对NOB产生了较强的抑制作用。

				
			[image: ]图5-12　AMO与联氨的对接情况



			[image: ]图5-13　HAO与联氨的对接情况



			
			[image: ]图5-14　NXR β与联氨的对接情况



			
			[image: ]图5-15　Nir-Cu与联氨的对接情况



				5.2　利用甲酸控制短程硝化

			为了研究不同甲酸浓度对短程硝化的影响，在4个烧杯中进行了对比实验。4个烧杯中的实验条件相同，MLSS均在4000mg/L左右，在烧杯底部用微孔滤头曝气，DO在8mg/L以上，室温，7h为一个反应周期，每个反应周期内进水水质不变。4个烧杯中甲酸的浓度分别为0mL/L、0.15mL/L、0.25mL/L、0.35mL/L。

			
			
			5.2.1　不同甲酸浓度对短程硝化的影响

			5.2.1.1　连续加药时甲酸对短程硝化的影响

		
		
			为了研究不同甲酸浓度对短程硝化的影响，在烧杯中进行了对比实验。当一天一次连续投加甲酸时，一个周期内氨氮浓度的变化如图5-16所示。投加0mL/L、0.15mL/L和0.25mL/L甲酸时，烧杯中氨氮的去除率相近，分别为99%、98.65%和99.9%；投加0.35mL/L甲酸时，烧杯中氨氮去除率仅为32.25%。当HRT为6h时四个烧杯中的亚硝态氮浓度均达到最大值（图5-17）。投加0mL/L和0.15mL/L甲酸的烧杯中亚硝态氮的积累量相近，投加0.25mL/L甲酸的烧杯中亚硝态氮的积累量最多，而投加0.35mL/L甲酸的烧杯中亚硝态氮的积累量几乎为零。0～0.25mL/L甲酸的投加量对氨氧化没有影响，但当甲酸投加量为0.35mL/L时明显抑制了氨氧化。从以上结果可以得出结论，投加适当浓度的甲酸可以实现短程硝化。

				[image: ]图5-16　投加甲酸时一个周期内氨氮浓度的变化



			
			[image: ]图5-17　投加甲酸时一个周期内亚硝态氮浓度的变化



			5.2.1.2　停止加药后短程硝化的变化

			
			
			
			停止投加甲酸后，投加0.15mL/L甲酸的烧杯中的pH值和氮浓度几乎没受到影响，投加0.25mL/L和0.35mL/L甲酸的烧杯中的pH值和氮浓度在一个周期内的变化如图5-18～图5-20所示。停止投加甲酸后，投加0.25mL/L甲酸的烧杯中亚硝态氮的积累量有所下降，但投加0.35mL/L甲酸的烧杯中亚硝态氮的积累量上升明显。投加0.25mL/L和0.35mL/L甲酸的烧杯中的pH值变化趋势相似，但投加0.25mL/L甲酸烧杯中的pH值比投加0.35mL/L甲酸烧杯中的pH值低，且投加甲酸时两者的pH值较停止投加甲酸后两者的pH值差别大，分析原因可能为投加0.25mL/L甲酸的系统中氨氧化效果较好，消耗较多碱度所致，停止投加甲酸后，投加0.35mL/L甲酸的系统中氨氧化效率有所提升，所以其pH值与投加0.25mL/L甲酸系统的pH值较为接近。

			
			[image: ]图5-18　停止投加0.25mL/L甲酸时一个周期内三氮浓度的变化



			
			[image: ]图5-19　停止投加0.35mL/L甲酸时一个周期内三氮浓度的变化



			
			[image: ]图5-20　一个周期内pH值的变化



	
			
			5.2.2　SBR中甲酸对短程硝化的持续性影响

			根据不同甲酸浓度对比实验的结果，在SBR反应器中分别对投加0.25mL/L和0.35mL/L甲酸进行短程硝化的持续性影响实验。投加甲酸前，装置运行的pH值范围为7.5～8.5，室温，不控制DO，出水以硝态氮为主。反应条件不变，向反应器中投加甲酸进行实验。

			当SBR反应器中甲酸投加量为0.25mL/L时，实验结果如图5-21所示。前20天，0.25mL/L甲酸一天一次直接加到反应器中，在第10天，出水亚硝态氮和硝态氮浓度分别达到21.35mg/L和12.58mg/L，第10天之后亚硝态氮的积累率趋于稳定。第21天开始停止投加甲酸，此后出水亚硝态氮的量日趋减少，第30天，出水亚硝态氮和硝态氮浓度分别达到了16.25mg/L和19.1mg/L。从第31天开始每隔两天加一次甲酸，第41天，出水亚硝态氮和硝态氮浓度分别达到了26.66mg/L和9.24mg/L，此后亚硝态氮的积累率趋于稳定。随着甲酸的投加，亚硝态氮的积累率不断升高直至稳定运行，但当停止投加甲酸时，亚硝态氮的积累率又呈下降趋势，再次投加甲酸时亚硝态氮的积累率升高直至稳定运行，这说明甲酸对亚硝酸盐氧化菌的抑制是可恢复的。运行稳定后亚硝态氮的最高积累率达到了89.71%，平均亚硝态氮积累率为77.88%。甲酸的投加对氨氧化也有一定的影响，但影响不大。刚开始投加甲酸时，氨氮去除率最低时为75.49%，之后慢慢提高，稳定运行时氨氮平均去除率为99.65%，虽然停止投加甲酸一段时间后再次加药使氨氮去除率又略有下降，但很快恢复到了加药前的水平。

					
			[image: ]图5-21　投加0.25mL/L甲酸时三氮浓度随时间的变化



			
			甲酸投加量为0.35mL/L时的实验结果如图5-22所示。一天一次连续投加0.35mL/L甲酸10天，在此期间，出水氨氮浓度很高，出水亚硝态氮几乎为零。第11天开始停止投加甲酸，此后，出水氨氮越来越少，亚硝态氮的积累量明显增加，第38天出水亚硝态氮浓度达到最大值，此时亚硝态氮和硝态氮浓度分别为26.94mg/L和6.98mg/L。38天以后，出水亚硝态氮逐渐减少。第46天开始每隔两天加一次甲酸，加药后，出水氨氮明显增加。第55天再次停止加药，此后，出水氨氮逐渐减少，亚硝态氮逐渐增加。由图5-23可以看出，0.35mL/L的甲酸投加量对氨氧化的影响很大，只有在停止加药后氨氧化才得以慢慢恢复，亚硝态氮积累率才有所提高，但维持稳定运行的时间较短，不好控制。

			[image: ]图5-22　投加0.35mL/L甲酸时三氮浓度随时间的变化



			
			[image: ]图5-23　投加甲酸时氨氮去除率及亚硝态氮积累率随时间的变化



			投加甲酸时COD随时间的变化如图5-24所示。从图中可以看出，投加0.25mL/L甲酸和投加0.35mL/L甲酸时随着实验的进行出水COD均逐渐减少，去除率均逐渐增大。实验进行到第10天起，投加0.25mL/L甲酸的装置COD去除率趋于稳定，平均去除率为92.4%，而投加0.35mL/L甲酸的装置虽然COD去除率最高可达90%，但受投加甲酸影响波动较大，很不稳定。

			[image: ]图5-24　投加甲酸时COD（化学需氧量）随时间的变化



			
		
			装置运行期间，甲酸对污泥浓度的影响如图5-25所示。整体来看，投加0.25mL/L甲酸和0.35mL/L甲酸反应器中的污泥浓度在整个实验期间均呈上升趋势，但投加甲酸初期污泥浓度有所下降，而后缓慢增加，说明短期间歇投加甲酸对污泥的生长有一定的抑制作用。从图5-25中可以看出，投加0.35mL/L甲酸的反应器中的活性污泥较投加0.25mL/L甲酸的污泥生长缓慢，说明0.35mL/L甲酸对污泥活性的影响较大。投加0.25mL/L甲酸反应器的MLVSS/MLSS值在0.38～0.41之间，投加0.35mL/L甲酸反应器的MLVSS/MLSS值在0.36～0.40之间，说明甲酸的投加基本没有影响活性污泥的生化性能。

				[image: ]图5-25　甲酸对污泥浓度的影响



		
			根据实验结果可知，甲酸的投加对亚硝态氮的积累是有利的，投加0.25mL/L甲酸对氨氧化、COD去除及污泥活性几乎没有影响，投加0.35mL/L甲酸对氨氧化及COD去除影响很大，故确定最佳甲酸投加量为0.25mL/L。

			5.2.3　生物相及活性污泥电镜检测

			5.2.3.1　系统中的微生物相

			图5-26和图5-27分别为SBR中甲酸对短程硝化的持续性影响实验过程中投加0.25mL/L甲酸和投加0.35mL/L甲酸时反应器中活性污泥300倍的生物相镜检图片。

				[image: ]图5-26　投加0.25mL/L甲酸的反应器中生物相的变化



			[image: ]图5-27　投加0.35mL/L甲酸的反应器中生物相的变化



			从镜检图片可以看出两个反应器的接种污泥大致相同，接种活性污泥沉降性好，菌胶团絮粒较大、结构紧密、边缘清晰，活性污泥中的原生动物主要为钟虫、吸管虫和累枝虫等固着型纤毛虫，后生动物为少量轮虫。实验进行到第10天时，投加0.25mL/L甲酸的反应器中钟虫、轮虫数量很少，有漫游虫出现，说明活性污泥系统正在恢复期间，系统已逐渐适应甲酸的投加，氨氮、COD去除趋于稳定。系统运行到第65天时，活性污泥菌胶团结构紧密，镜检到了楯纤虫和钟虫，说明系统运行稳定，水质处理良好。投加0.35mL/L甲酸的反应器中的活性污泥在实验进行到第10天时检测到了大量跳侧滴虫，未检测到钟虫、轮虫，而且菌胶团絮体结构松散，絮粒明显变小，处理效果变差，出水氨氮、COD浓度增大。从第65天的镜检结果中可以看出，虽然污泥絮体结构仍然较为松散，但活性污泥中镜检到了吸管虫、漫游虫，说明系统已有转好趋势，氨氮和COD的去除也会略有好转。

		
			
			5.2.3.2　系统活性污泥电镜检测

			图5-28～图5-30分别为未投加甲酸的活性污泥及实验运行到第65天时对投加0.25mL/L甲酸和投加0.35mL/L甲酸反应器中的活性污泥进行电镜扫描，观察活性污泥微生物形态与结构的电镜扫描照片。从图中可以看出，未投加甲酸的活性污泥和投加0.25mL/L甲酸的活性污泥结构较投加0.35mL/L甲酸的活性污泥紧密，三个活性污泥样品都主要由杆菌和球菌组成，但投加0.25mL/L甲酸的活性污泥中的细菌数量最多。

				[image: ]图5-28　未投加甲酸的反应器中活性污泥电镜扫描图片



			[image: ]图5-29　投加0.25mL/L甲酸的反应器中活性污泥电镜扫描图片



			[image: ]图5-30　投加0.35mL/L甲酸的反应器中活性污泥电镜扫描图片



			
			5.2.4　系统活性污泥16S rRNA高通量测序分析

			本实验对未投加甲酸的活性污泥样品1、投加0.25mL/L甲酸的反应器中第10天的活性污泥样品2和第65天的活性污泥样品3、投加0.35mL/L甲酸的反应器中第10天的活性污泥样品4和第65天的活性污泥样品5进行了高通量测序。

			5.2.4.1　PCR扩增实验

			为了保证后续数据分析的准确性和可靠性，需要两个条件：首先是尽可能使用低循环数扩增；其次是保证每个样品扩增的循环数统一。为了达到以上目的，先随机选取10个样品进行预实验，以确保在最低的循环数中绝大多数的样品能够扩增出浓度合适的产物，为所有样品的正式试验做充分准备。

			预实验完成后，PCR正式试验采用TransGen AP221-02：TransStart Fastpfu DNA Polymerase，20μL反应体系。用ABI GeneAmp􀆿 9700型PCR仪测定，采用引物为338F（ACTCCTACGGGAGGCAGCAG）和806R（GGACTACHVGGGTWTCTAAT）。用2%琼脂糖凝胶电泳检测PCR产物，3μL上样检测电泳图，PCR扩增结果鉴定胶图如图5-31所示。由电泳图可以看出，5种样品的PCR产物目的条带大小正确、浓度合适，可进行后续高通量测序实验。

			[image: ]图5-31　PCR扩增结果鉴定胶图



			
			5.2.4.2　微生物群落种群丰度和多样性分析

			稀释性曲线［6］是从样品中随机抽取一定数量的个体，统计这些个体所代表的物种数目，并以个体数与物种数来构建曲线。它可以用来比较测序数据量不同的样品中物种的丰富度，也可以用来说明样品的测序数据量是否合理。采用对序列进行随机抽样的方法，以抽到的序列数与它们所能代表OTU的数目构建稀释曲线，当曲线趋向平坦时，说明测序数据量合理，更多的数据量只会产生少量新的OTU，反之则说明继续测序还可能产生较多新的OTU。因此，通过作稀释性曲线可得出样品的测序深度情况。

			通过16S rRNA高通量测序，从5个活性污泥样品中分别获得了14620条可用于分析的序列数目，序列的相似性为0.97。以随机抽取的测序数据量为横坐标、观测到的OTU数量为纵坐标绘制的稀释曲线如图5-32所示，图中曲线编号与样品编号相对应。由图可以看出，未投加甲酸的活性污泥样品的物种丰富度明显高于投加甲酸的活性污泥样品，且投加甲酸浓度越高，污泥样品的物种丰富度越低。

			[image: ]图5-32　稀释曲线



			
			5个样品的OTU及物种丰度和多样性分析结果如表5-1所列。Chao指数是由Chao（1984）最早提出的，是用Chao算法估计样品中所含OTU数目的指数，Chao1在生态学中常用来估计物种总数。Ace也是由Chao提出，是用来估计群落中OTU数目的指数，是生态学中估计物种总数的常用指数之一，与Chao的算法不同。从两者的数据可以看出，投加甲酸浓度越大物种总数越少。随着实验的进行，投加0.25mL/L甲酸的反应器中活性污泥中的物种总数继续减少，投加0.35mL/L甲酸的反应器中活性污泥的物种总数均略有增加，但都小于未投加甲酸的活性污泥物种总数。Simpson是由Edward Hugh Simpson（1949）提出的，是用来估算样品中微生物多样性的指数之一，在生态学中常用来定量描述一个区域的生物多样性，Simpson指数的值越大，说明群落多样性越低。Shannon也是用来估算样品中微生物多样性的指数之一，它与Simpson多样性指数常用于反映α多样性指数，Shannon指数的值越大，说明群落多样性越高。由表5-1中Simpson和Shannon指数的数据可以看出，群落多样性随投加甲酸浓度的增大而降低，随着实验的运行，投加0.25mL/L甲酸的反应器中活性污泥的群落多样性继续减少，而投加0.35mL/L甲酸的反应器中活性污泥的群落多样性均略有增加。Coverage是各样品文库的覆盖率，它的数值越高，则样品中序列被测出的概率越高，而没有被测出的概率越低。从表中覆盖率数据可以看出，所有样品的覆盖率均大于0.993，本次测序结果能够代表样品中微生物的真实情况。

			表5-1　5个样品的OTU及物种丰度和多样性分析结果

[image: ]

			
			Shannon-Wiener［7］是反映样品中微生物多样性的指数，利用各样品的测序量在不同测序深度时的微生物多样性指数构建曲线，以此反映各样品在不同测序数量时的微生物多样性。当曲线趋向平坦时，说明测序数据量足够大，可以反映样品中绝大多数的微生物信息。

			使用97%相似度的OTU，利用Mothur计算不同随机抽样下的Shannon值，利用R语言工具制作曲线图，5个活性污泥样品的Shannon-Wiener曲线如图5-33所示。从图中可以看出，投加甲酸后的活性污泥样品的微生物多样性明显下降，且投加甲酸的浓度越高，微生物多样性越低。投加0.25mL/L甲酸的反应器中活性污泥的微生物多样性随实验的运行继续降低，而投加0.35mL/L甲酸的反应器中活性污泥的微生物多样性随着实验的进行有所提高。

			[image: ]图5-33　Shannon-Wiener曲线



		
			5.2.4.3　样品微生物群落的差异性分析

			采用Bray-Curtis距离算法和Complete聚类方法将不同丰度的物种分块聚集，通过颜色梯度及相似程度来反映多个样品在各分类水平上群落组成的相似性和差异性，即为丰度热图［8］。活性污泥样品的群落结构组成可以在丰度热图中直观地将数据值的大小以定义的颜色深浅表示出来，如图5-34所示。图中颜色块表示物种相对丰度值。图中结果表明，最高相似度为22.38%，1与2、3、4、5菌群的群落组成相差较大，3和5菌群的群落组成较为相近，说明甲酸的投加对菌群群落组成的影响较大。

				[image: ]图5-34　活性污泥样品的群落结构组成丰度热图（甲酸控制）



		
			5.2.4.4　样品微生物群落结构分析

			实验对5个活性污泥样品的微生物群落进行了PCoA分析，即主坐标分析，结果如图5-35所示。

				[image: ]图5-35　微生物群落主坐标分析结果



			图5-36中左边是样品间基于群落组成的层次聚类分析，右边是样品的群落结构柱状图［9］，从图中可以看出，16S rRNA基因序列共鉴定了21个原核门，其中变形菌门（Proteobacteria）占主导地位，其次为拟杆菌门（Bacteroidetes）、厚壁菌门（Firmicutes）。活性污泥样品中优势菌门类别及所占比例的具体数值如表5-2所列。变形菌门（Proteobacteria）、拟杆菌门（Bacteroidetes）、厚壁菌门（Firmicutes）这三个门为所有污泥样品共同所有的，但丰度各不相同，这三个门占总丰度的83%以上。绿弯菌门（Chloroflexi）仅在3号污泥样品中占优势，酸杆菌门（Acidobacteria）仅在2号污泥样品中不是优势菌门。投加甲酸的活性污泥样品中Proteobacteria有所增加，Bacteroidetes和Firmicutes有所减少，投加0.25mL/L甲酸的装置运行到65天时活性污泥样品中Acidobacteria较未投加甲酸的活性污泥有所增加，其他三个样品中Acidobacteria均有所减少。只有投加0.25mL/L甲酸的装置运行到65天和投加0.35mL/L甲酸的装置运行到10天时的活性污泥样品中未检测到硝化螺旋菌门（Nitrospira）。

			[image: ]图5-36　样品聚类树与柱状图组合分析图



			
			表5-2　活性污泥样品中优势菌门类别及所占比例　　单位：%

[image: ]

			各优势菌门情况分析如下。

			变形菌门（Proteobacteria），革兰氏阴性细菌，包含多种代谢类型，大多数细菌兼性或者专性厌氧及异养生活，但有很多例外。变形菌门是细菌中存在最多的，包含固氮细菌以及霍乱弧菌、沙门氏菌等病原菌［10］，其可划分为5个纲，分别为ɑ-变形菌纲、β-变形菌纲、γ-变形菌纲、δ-变形菌纲和ε-变形菌纲。β-变形菌纲和γ-变形菌纲中存在大量可以利用有机物作为电子供体、兼性异养方式生长、进行有氧呼吸及无氧发酵代谢的类群，是污水处理系统中有机物等降解过程的主要参与者［11］。氨氧化细菌可在变形菌门的β-变形菌纲与γ-变形菌纲中找到，部分β-变形菌纲细菌为好氧或兼性好氧细菌，具有较好的氨氧化作用，所以当水体中含有较多β-变形菌纲细菌时，说明水环境中氧供给充足。δ-变形菌纲同样也具有COD降解功能［12］。除异养代谢外，变形菌门细菌同样可进行自养代谢，在水处理脱氮工艺中所需的大部分细菌（如常见的氨氧化菌、亚硝酸氧化菌以及反硝化菌等）均属于α-变形菌纲、β-变形菌纲、γ-变形菌纲［13］。五个样品的变形菌门丰度分别为45.57%、60.49%、56.96%、69.69%、63.32%。整体上看，投加甲酸后具有氨氧化功能的变形菌门丰度有所增加。由此可知，投加甲酸可以通过增加具有氨氧化功能的变形菌门细菌进而提升反应器的氨氧化性能。

			拟杆菌门（Bacteroidetes）是一类革兰氏阴性无芽孢厌氧菌，在有氧条件下存活的状态不尽相同，其通常以单个或两端相连的形式存在，是影响水处理工艺的一种重要微生物，具有降解生物大分子蛋白质和多糖的能力，在碳、氮、磷循环中起到重要作用［14-17］。Hill等发现拟杆菌可代谢糖类，能够将复杂的有机物如纤维素、淀粉等水解为单糖、乳糖等，将蛋白质水解为氨基酸和有机酸等，将脂类水解为低级的脂肪酸等［18］。拟杆菌门主要参与脱氮过程，其中还有一些嗜冷类群，对低温条件适应性强，部分研究还证明拟杆菌门的种群有较强的附着性，甚至有可能参与了硫的代谢过程［19］。五个样品中的拟杆菌门相对丰度分别为27.07%、23.24%、19.64%、15.64%、19.43%，虽然投加甲酸后丰度略有所下降，但在系统中仍占有绝对优势。

			厚壁菌门（Firmicutes）大多为革兰氏阳性细菌，主要为球状或杆状，有球状、杆状或不规则杆状、丝状或分枝丝状等，以二分裂方式繁殖，少数可以孢子方式繁殖。Kumar等认为厚壁菌与脱氮相关，在有氧或缺氧的环境中能够进行硝化、反硝化过程［20］。赵林林等［21］在研究臭氧耦合ASBRP-SBR控氮脱磷污泥减量工艺中发现反应器中的主要细菌类群为厚壁菌门细菌等，并认为厚壁菌门细菌是反应过程中与降解COD相关的细菌。Cirne等［22］在研究热水解活性污泥的连续发酵时发现，在SRT为4天时，拟杆菌和厚壁菌是反应器中的主要菌群，占生物菌群的93%。投加甲酸后厚壁菌门的丰度呈先减少后增加的趋势，投加0.35mL/L甲酸污泥中的厚壁菌门丰度比投加0.25mL/L甲酸污泥中的丰度下降得多，恢复得慢。投加甲酸后厚壁菌门的丰度先呈先下降后升高的趋势，说明其逐渐适应了环境的改变。

			酸杆菌门（Acidobacteria）是新被分出的一门细菌，对它们的研究还很少，但它们在生态系统中具有重要作用。1997年，酸杆菌首先在农业土壤的16S rRNA基因测序中被认为是主要的细菌门类，随后在土壤、海水、温泉和酸性矿井排水等各种环境中的基于16S rRNA基因序列系统发育分析中发现了越来越多的酸杆菌的基因序列。尽管酸杆菌分布广泛，但迄今仅有三种具有明显代谢多样性的有效描述的物种：Acidobacterium capsulatum，一种从酸性栖息地分离的化能有机营养生物；Holophaga foetida，同型产乙酸细菌，芳香族化合物的降解剂；Geothrix fermentans，一种铁还原化能有机营养生物［23］。酸杆菌门在投加甲酸前后均为优势菌门，其在投加0.25mL/L甲酸运行到第65天时的丰度最高，为8.52%。

			Candidate_division_TM7为类丝状细菌。姜秀光等研究发现好氧颗粒污泥形成过程中有丝状菌TM7的富集，并且TM7随着颗粒的解体数量明显减少，这一现象与颗粒形成机理的丝状菌架构学说吻合［24］。纪树兰等研究表明Candidate-division-TM7的存在为颗粒污泥的形成提供了骨架，在颗粒污泥形成过程中起着重要作用，但是过多的丝状菌会导致颗粒污泥不稳定，系统中Candidate-division-TM7一直存在但是所占比例逐渐减小，证明了快速培养的好氧颗粒污泥具备反硝化除磷功能和良好的稳定性［25］。投加甲酸后TM7呈先增加后减少的趋势，投加0.35mL/L甲酸时TM7的变化幅度要大于投加0.25mL/L甲酸的变化幅度。

			绿菌门（Chlorobi）通常为球状、杆状或者螺旋状，是一类进行不产氧光合作用的细菌。绿菌门利用一种称为绿体的微囊中附在膜上的菌绿素c、d、e吸收光能，它可以与丝状菌一起形成稳定的结构，增强颗粒化污泥的稳定性［26，27］。孙成江认为此类细菌的生长可能是因为反应器系统长期运行后，进水中存在硫酸盐物质，故滋生了此类细菌［28］。绿菌门仅在投加0.25mL/L甲酸初期和投加0.35mL/L甲酸后期略占优势，其他情况下的丰度水平相当，整体上看此菌门在整个实验过程中变化不大。

			绿弯菌门（Chloroflexi）包括绿弯菌纲（Chloroflexi）和厌氧绳菌纲（Anaerolineae）两种。典型的绿弯菌门细菌是线形的，通过滑行来移动。有研究表明绿弯菌门的丝状细菌经常与拟杆菌门腐螺旋菌科、TM7类丝状细菌等其他几类丝状细菌伴生出现在活性污泥系统中［29］。Roller等通过实验证明，存在于污泥中的绿弯菌门细菌是以糖类为基质的好氧异养菌，为活性污泥的重要组成成分。其存在于污泥菌胶团絮状体内部并以絮体骨架的形式存在，通常不会引起污泥膨胀［30］。整体上看，绿弯菌门在投加甲酸后呈先减少后增加的趋势，投加甲酸的装置运行到65天的污泥样品中绿弯菌门丰度要略高于接种污泥中的丰度，其在投加0.25mL/L甲酸运行到65天的活性污泥样品中的丰度最高，为2.11%。

			根据各时期不同样品中门水平细菌丰度的变化可以看出，变形菌门、绿弯菌门、拟杆菌门为亚硝化系统中的高丰度核心门类群。投加甲酸后，AOB菌所属的变形菌门丰度得到大幅度提升，具有亚硝酸盐氧化作用的硝化螺旋菌门已经被淘洗出系统。

			编号1～5的五个污泥样品的微生物群落结构分析如图5-37所示。接种活性污泥1，其在细菌群落中相对丰度>2.0%的有11种，它们分属Brevundimonas、Dokdonella、Flexibacter、Ferribacterium、Acidaminococcaceae_uncultured、Chitinophagaceae_uncultured、Aeromonas、Peptostreptococcaceae_incertae_sedis、Paludibacter、PHOS-HE51_norank、Bacteroides；投加0.25mL/L甲酸运行到第10天的活性污泥样品2，其在细菌群落中相对丰度>2.0%的有13种，它们分属Thermomonas、Brevundimonas、Paracoccus、Pseudoxanthomonas、Ferruginibacter、Amaricoccus、Candidate_division_TM7_norank、Chitinophagaceae_uncultured、Peptostreptococcaceae_incertae_sedis、PHOS-HE51_norank、Sulfurospirillum、Tolumonas、Arcobacter；投加0.25mL/L甲酸运行到第65天的活性污泥样品3，其在细菌群落中相对丰度>2.0%的有13种，它们分属Thermomonas、Brevundimonas、Paracoccus、Dokdonella、Pseudoxanthomonas、Ferruginibacter、Acidaminococcaceae_uncultured、Blastocatella、Chitinophagaceae_uncultured、Comamonadaceae_unclassified、Clostridium、Cloacibacterium、Methylocystaceae_unclassified；投加0.35mL/L甲酸运行到第10天的活性污泥样品4，其在细菌群落中相对丰度>2.0%的有9种，它们分属Thermomonas、Brevundimonas、Paracoccus、Pseudoxanthomonas、Ferruginibacter、Amaricoccus、Candidate_division_TM7_norank、Blastocatella、Flavobacterium；投加0.35mL/L甲酸运行到第65天的活性污泥样品5，其在细菌群落中相对丰度>2.0%的有12种，它们分属Thermomonas、Brevundimonas、Paracoccus、Dokdonella、Pseudoxanthomonas、Ferruginibacter、Amaricoccus、Acidaminococcaceae_uncultured、mle1-27_norank、Comamonadaceae_unclassified、env.OPS_17_norank、Methylobacteriaceae_uncultured。

			
			[image: ]图5-37　样品微生物群落结构分析（甲酸控制）



			
			微生物群落种群丰度和多样性分析的结果显示，投加甲酸的活性污泥物种总数及群落多样性比接种污泥的低，但投加0.25mL/L甲酸后活性污泥中的优势菌种有所增加，虽然投加0.35mL/L甲酸运行到第10天时优势菌种较接种污泥有所减少，但运行到第65天的活性污泥中的优势菌种数量高于接种污泥中的数量。

			只有Brevundimonas在1～5号活性污泥样品中都为优势菌种，且在投加甲酸后有所增加，Brevundimonas的主要作用是降解有机物，其耐受性强、对系统的稳定性起着重要的作用。Thermomonas、Paracoccus、Pseudoxanthomonas、Ferruginibacter在2～4号活性污泥样品中成为优势菌种。其中，Thermomonas有反硝化能力；Paracoccus是异样脱氮菌，是具有脱氮能力的细菌［31］；Pseudoxanthomonas具有降解有机物的能力；Ferruginibacter具有电化学活性［32］。Dokdonella、Acidaminococcaceae_uncultured在1、3、5号活性污泥样品中为优势菌种，说明该菌在投加甲酸初期数量明显减少，但运行一段时间之后该菌又成了优势菌种。Candidate_division_TM7_norank在2号和4号活性污泥样品中为优势菌种，虽然在3号和5号中不是优势菌种，但相对丰度均为接种污泥的两倍以上。Candidate_division_TM7_norank具有降解有机物的能力，是有机物降解菌。Blastocatella在3号和4号中为优势菌种，在3号中的相对丰度较高，高于4号中的3倍。Clostridium、Cloacibacterium、Methylocystaceae_unclassified仅在3号活性污泥样品中为优势菌种。

			
			
			5.2.5　甲酸对短程硝化的抑制机制分析

			氧吸收速率（OUR）可按如下公式计算［33，34］：

			OUR=[image: ]　　 （5-1）

			式中，OUR为单位质量污泥在单位时间内利用的氧量；DO为溶解氧浓度；t为测量时间；X为测量装置中生物固体浓度。

			在不限制底物浓度和DO的条件下，OUR可用如下公式表达［35］：

			OUR（t）=et（μ－b）OUR0　　 （5-2）

			式中，OUR（t）为时间t时的OUR；OUR0为初始OUR值；t为时间；μ为最大比增殖速率；b为衰减速率，是最大比增殖速率的5%。

		
			5.2.5.1　AOB与NOB的最大比增殖速率

			取本章5.2.1节中投加0.25mL/L甲酸的反应器运行稳定时的活性污泥进行实验，在反应瓶A及反应瓶B中倒入经清水淘洗三次的活性污泥100mL。配制溶液A及B。溶液A的氨氮浓度为60mg/L，亚硝态氮浓度为0；溶液B的亚硝态氮浓度为30mg/L，氨氮浓度为0。此后，将两个反应瓶好氧曝气30min，以保证各反应瓶内污泥中原有基质被完全消耗。然后向每个试验瓶中投加0.2g NaHCO3、0.02g KH2PO3、0.6mL微量元素、0.25mL/L甲酸，并分别用溶液A和溶液B定容至500mL。

			在不限制底物浓度及高F/M（污泥负荷）的条件下，OUR随时间变化的曲线如图5-38所示。图5-38（a）为不限制氨氮及DO浓度条件下测得的氧吸收速率，用OURNH表示；图5-38（b）为不限制亚硝态氮及DO浓度条件下测得的氧吸收速率，用OU[image: ]表示。将图5-38用公式（5-2）拟合得到μAOB为0.91d－1，μNOB为0.56d－1。

				[image: ]图5-38　OUR随时间变化的曲线



			5.2.5.2　相关动力学参数

			短程硝化过程中，AOB与NOB比增殖速率分别与氨氮及亚硝态氮浓度的关系可用Monod方程来描述［36］，表达如下：

			[image: ]=μAOB[image: ]×[image: ]×XAOB　　 （5-3）

			[image: ]=μNOB[image: ]×[image: ]×XNOB　　 （5-4）

			[image: ]=μNOB[image: ]×[image: ]×[image: ]×XNOB　　 （5-5）

			式（5-4）、式（5-5）分别为移除甲酸抑制和有甲酸抑制因素时的动力学方程。根据OUR拟合曲线，得到甲酸抑制NOB的动力学常数KHCOOH为1.36mg/L，XAOB与XNOB采用文献［37］中的方法进行估算。硝化过程的动力学模型见表5-3。相关动力学参数见表5-4。

			表5-3　硝化过程的动力学模型

[image: ]
			注：NH为AOB作用下N[image: ]氧化为N[image: ]的过程；NO2为NOB作用下N[image: ]氧化为N[image: ]的过程。



			表5-4　相关动力学参数［38］

[image: ]

			为了研究甲酸对短程硝化的抑制机理，在不同SRT和DO浓度下对式（5-3）～式（5-5）的模型进行了拟合，如图5-39所示。图中曲线a、b、c分别为式（5-3）、式（5-4）、式（5-5）在不同SRT和DO浓度时的拟合曲线。

			
			
			
			
			
			
			
			[image: ]图5-39　不同SRT和DO浓度的模型拟合曲线



			
			图5-39中，A区为NOB增殖区，B区为有甲酸时的NOB淘洗区，C区和D区为无甲酸抑制时的NOB淘洗区，C区又为无甲酸时的短程硝化区，D区也是AOB匮乏区，A区、B区和C区同为AOB富足区。

			系统中亚硝态氮积累的原因有两种，分别为甲酸对NOB的抑制和对AOB活性的促进［29］。从图5-39中可以看出，B区面积远小于C区与D区面积之和，也就是说，与无甲酸抑制相比，由于甲酸的抑制而使NOB淘洗的面积非常小，表明系统中甲酸对NOB的抑制是非常小的。图中无甲酸抑制时的短程硝化C区即AOB富足区的面积远大于B区，说明甲酸的投加对AOB活性的促进作用大于对NOB的抑制作用，这与甲酸对AOB及NOB关键酶活性影响的机制分析结果相一致。

			5.3　利用联氨控制短程硝化

			5.3.1　不同联氨浓度对短程硝化的影响

			反应器中pH值控制在7.5～8.0，污泥浓度约为4300mg/L，不控制DO，室温。在如上相同条件下，分别投加0mg/L、5mg/L、7.5mg/L、10mg/L、12.5mg/L联氨，考察不同联氨浓度对亚硝化过程的影响。开始时每天加药一次，运行一周稳定后改为每隔一天加药一次，然后对出水三氮进行监测，实验结果如图5-40和图5-41所示。联氨投加量为0mg/L、5mg/L、7.5mg/L、10mg/L、12.5mg/L的反应器分别命名为R1、R2、R3、R4、R5。

			[image: ]图5-40　不同联氨浓度对出水氨氮浓度的影响



			
			[image: ]图5-41　不同联氨浓度对出水亚硝态氮浓度的影响



			
			从图5-40中可以看出，投加联氨与否对氨氮去除情况的影响不大。从加药稳定运行一个月的数据来看，R1～R5出水氨氮浓度平均值分别为1.44mg/L、4.83mg/L、2.74mg/L、3.47mg/L、5.36mg/L。从图5-41中可以看出，R2～R5出水亚硝态氮浓度明显高于R1，5个反应器的出水亚硝态氮浓度平均值分别为2.17mg/L、11mg/L、12.23mg/L、10.4mg/L、9mg/L。

			不同联氨浓度对出水COD浓度的影响如图5-42所示。从图中可以看出：R1和R2的COD去除情况比较接近，平均去除率均达到了93%以上，出水平均COD浓度分别为29.08mg/L、30.03mg/L；R3出水平均COD浓度略有升高，为36.29mg/L，平均去除率为91.5%；R4、R5中联氨对COD去除率的影响略有增大，平均去除率降到了89%，出水平均COD浓度分别为44.31mg/L、45.43mg/L。整体来看，实验运行初期刚投加联氨时出水COD浓度波动稍大，随着实验的进行，出水COD浓度趋于稳定，说明反应系统逐渐适应了联氨的投加。

			[image: ]图5-42　不同联氨浓度对出水COD浓度的影响



			
		
			
			图5-43为实验运行过程中反应系统内活性污泥的变化情况。由图中MLSS的变化情况可以看出，虽然整个实验过程中5个反应器内的污泥浓度均呈上升趋势，但R2～R5中活性污泥的增长速度较R1中活性污泥增长缓慢，说明投加联氨对污泥活性有一定的抑制作用。从污泥增长量上看，R2、R3中活性污泥量未受影响，与R1相近。从污泥增长速度上看，R2中活性污泥增长速度未受影响，与R1相近；R3～R5运行10天以后，活性污泥增长速度有所增加，分析原因是由于联氨的加药方式由一天一次改为隔天一次，联氨对活性污泥增长速度的影响有所减缓；R2、R3运行到第15天，R5运行到第20天时，活性污泥增长速度减缓甚至不增反减，这一方面可能是由于曝气系统出现故障，导致DO偏低，另一方面可能是由于系统中活性污泥混合不均，经过调整曝气系统、改善泥水混合均匀度，问题得以解决。由图中MLVSS的变化可以看出，系统运行初期，R2～R5中活性污泥的MLVSS均有所降低，之后缓慢增加，可见投加联氨对污泥的生化活性是有一定影响的，但5个反应系统中MLVSS/MLSS的最低值也达到了0.35，说明系统内污泥生化活性能够保持理想值。

				[image: ]图5-43　联氨对污泥浓度的影响



			综合氨氮去除情况、亚硝态氮积累量、COD的去除情况以及系统污泥浓度的变化来看，联氨的最佳投加量为7.5mg/L。

			5.3.2　生物相及活性污泥电镜检测

			5.3.2.1　反应器内的生物相

			R1和R3活性污泥中的微生物在电子显微镜下的观察图片如图5-44所示。其中，（a）、（b）为R1内活性污泥的生物相图片，（c）～（f）为R3内活性污泥的生物相图片。镜检结果表明，R3中的活性污泥絮体密实，含有大量微生物菌胶团。

			[image: ]图5-44　活性污泥中的生物相电镜扫描图片



			
			5.3.2.2　活性污泥电镜检测

			对R1和R3中的活性污泥进行电镜扫描，图像如图5-45所示。从图中可以看出，R3中的活性污泥结构较R1中活性污泥的致密、紧凑，且菌落数量明显增多，主要由短杆菌和球菌组成。

			[image: ]图5-45　活性污泥中的微生物SEM图像



			
			5.3.3　系统活性污泥16S rRNA高通量测序分析

			实验对接种活性污泥以及R1～R5中30天、60天、90天的活性污泥样品进行了高通量测序分析。PCR及高通量分析样品所对应编号见表5-5。

			表5-5中编号R130、R230、R330、R430、R530、R160、R260、R360、R460、R560、R190、R290、R390、R490、R590分别代表R1～R5运行到第30天、60天、90天。

			表5-5　PCR及高通量分析样品所对应编号

[image: ]

			5.3.3.1　PCR扩增实验

			PCR扩增结果鉴定胶图如图5-46所示。由电泳图可以看出，16种样品的PCR产物目的条带大小正确、浓度合适，可进行后续高通量测序实验。

			[image: ]图5-46　PCR扩增结果鉴定胶图



			
		
			
			5.3.3.2　微生物群落种群丰度和多样性分析

			通过16S rRNA高通量测序，从16个活性污泥样品中分别获得了19885条可用于分析的序列数目，序列的相似性为0.97。以随机抽取的测序数据量为横坐标、观测到的OTU数量为纵坐标绘制稀释曲线，如图5-47所示。图中曲线编号与样品编号相对应。从图中可以看出，接种活性污泥样品的物种丰度明显高于R1～R5中的活性污泥样品，运行第30天污泥样品的丰度最低，第60天和第90天污泥样品丰度逐渐增大，R1中活性污泥样品丰度增加速度最快，R5中活性污泥样品丰度一直保持较高水平，R3中活性污泥样品丰度始终保持较低水平，增长速度也较慢，运行到第90天时R3中活性污泥样品丰度最低。

				[image: ]图5-47　稀释曲线



			污泥样品的α多样性统计如表5-6所列。由Chao和Ace两者的数据可以看出，5个反应器中活性污泥样品的物种总数均随着系统的运行先减少后增加，但运行到第90天时，除R5外其余反应器中污泥物种总数均低于接种污泥，其中R3中污泥物种总数最低。R1中污泥物种总数波动较大，R2～R5中污泥物种总数变化较小。由表5-6中Simpson和Shannon数据可以看出，R1～R5中污泥的群落多样性均低于接种活性污泥，除R3中活性污泥群落多样性随着系统运行呈先减小后增大再减小的变化趋势外，R1、R2、R4、R5中活性污泥群落多样性均为先减小后增大。从表中Coverage（覆盖率）数据可以看出，所有样品的Coverage值均大于0.992，故本次测序结果能够代表样品中微生物的真实情况。

			表5-6　污泥样品的OTU及物种丰度和多样性分析结果

[image: ][image: ]

			使用97%相似度的OTU，利用Mothur计算不同随机抽样下的Shannon值，利用R语言工具制作曲线图，16个活性污泥样品的Shannon-Wiener曲线如图5-48所示。从图中可以看出：R1～R5中污泥微生物多样性均低于接种活性污泥；系统运行过程中R1内活性污泥微生物多样性波动最大；R5中活性污泥微生物多样性始终保持较高水平；R2～R4中污泥微生物多样性波动较小，三者活性污泥样品的微生物多样性为R2>R3>R4。

			[image: ]图5-48　Shannon-Wiener曲线



			
			5.3.3.3　OTU分布Venn图

			Venn图可用于统计多个样品中所共有和独有的OTU数目，可以比较直观地表现环境样品的OTU数目组成相似性及重叠情况。选用相似水平为97%的OTU样品表，用R语言工具统计和作图所绘Venn图如图5-49所示。

			
				[image: ]图5-49　OTU分布Venn图



			从图5-49中可以看出，R1～R5运行30天、60天、90天后活性污泥样品共有OTU数量分别为174、248、320，三个时间段R1独有的OTU数量分别为33、38、19，R2独有的OTU数量分别为20、14、12，R3独有的OTU数量分别为15、17、16，R4独有的OTU数量为14、24、28，R5独有的OTU数量为184、125、92。

		
			
			5.3.3.4　基于UniFrac的聚类树分析

			UniFrac分析得到的距离矩阵可用于多种分析方法，通过层次聚类（hierarchical cluatering）中的非加权组平均法UPGMA构建进化树等图形可视化处理，可以直观地显示不同环境样品中微生物进化上的相似性及差异性。UPGMA（unweighted pair group method with arithmetic mean）假设在进化过程中所有核苷酸/氨基酸都有相同的变异率，即存在着一个分子钟。通过树枝的距离和聚类的远近可以观察样品间的进化距离。应用R语言vegan包UPGMA分析和作进化树，如图5-50所示。

			[image: ]图5-50　聚类树分析图



			
			5.3.3.5　样品微生物群落的差异性分析

			活性污泥样品的群落结构组成丰度热图如图5-51所示。图中结果表明，最高相似度为32.12%，R5菌群群落组成与其他反应器相比始终相差较大，R390和R490菌群群落组成较为相近，R190和R290菌群群落组成较为相近，说明联氨的投加对菌群群落组成影响较大。

			
			
			
				[image: ]图5-51　活性污泥样品的群落结构组成丰度热图（联氨控制）



			
			5.3.3.6　样品微生物群落结构分析

			对活性污泥样品的微生物群落PCoA分析结果如图5-52所示。从图中可以看出，样品在PC1轴的方向分离开来，其中R1和R5污泥样品分别与其他污泥样品微生物群落分离开来，R2～R4污泥样品微生物群落聚集在一起，R290、R390、R490活性污泥样品微生物群落聚集最为紧密，这一结果与图5-50中的聚类分析一致。

			
			[image: ]图5-52　微生物群落主坐标分析



			
			
			图5-53为微生物群落门类分析结果。从图中可以看出，16S rRNA基因序列共鉴定了14个门，其中变形菌门（Proteobacteria）占主导地位，其次为拟杆菌门（Bacteroidetes）、厚壁菌门（Firmicutes）、疣微菌门（Verrucomicrobia）。Proteobacteria在活性污泥系统中的适应能力强，其包含固氮细菌等病原菌；Bacteroidetes包括鞘脂杆菌纲、黄杆菌纲和拟杆菌纲三大类细菌，是影响水处理工艺的一种重要微生物，具有降解生物大分子蛋白质和多糖的能力。Proteobacteria和Bacteroidetes在系统中始终保持较高丰度，其变化规律性不明显。Firmicutes是一类参与脱氮的细菌［6］，投加联氨后该菌门成为优势菌门，丰度增加明显；Verrucomicrobia是一门被划分出来不久的细菌，包括少数几个被识别的种类，普遍存在于饮用水、淡水湖泊、海洋沉积物、稻田、人体肠道等中，但是难以纯培养，其极富环境耐受能力，极端嗜酸，喜好贫营养环境。16S rRNA结果显示，（Verrucomicrobia）

		
			
			[image: ]图5-53　微生物群落门类分析结果



			
			与变形菌门细菌具有很高的同源性［39，40］，投加联氨后其丰度有所增加，R290、R390、R490中增加明显，R390中增加量尤为突出。接种污泥中硝化螺旋菌门（Nitrospira）数量较高，丰度为3.53%，R3中活性污泥硝化螺旋菌门始终保持较低水平，最高丰度为0.015%，说明其已逐渐被淘洗掉。

		
			16个污泥样品的微生物群落结构分析（属水平上）如图5-54所示。从图中可以看出，接种活性污泥的细菌群落中相对丰度大于2.0%的有7种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Comamonadaceae_unclassified、Dokdonella、Xanthomonadaceae_uncultured、Saccharibacteria_norank、Chloroflexi_uncultured、Nitrospira；R130中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有11种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Zoogloea、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Flavobacterium、Nannocystis、Dokdonella、Arenimonas、Chlorobium、Byssovorax、Runella；R160中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有11种，它们分属Zoogloea、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Flavobacterium、Amaricoccus、Cytophagaceae_uncultured、Tolumonas、Dokdonella、Arenimonas、Pedobacter、Sphingopyxis；R190中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有11种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Zoogloea、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Amaricoccus、DB1-14_norank、Cytophagaceae_uncultured、Chitinophagaceae_uncultured、Ferruginibacter、PHOS-HE51_norank、Bacteroidetes_unclassified；R230中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有11种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Zoogloea、Thauera、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Nannocystis、Verrucomicrobiaceae_uncultured、Dokdonella、env.OPS_17_norank、Rhodocyclaceae_unclassified、Chlorobium；R260中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有14种，它们分属Zoogloea、Thauera、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Flavobacterium、DB1-14_norank、Tolumonas、env. OPS_17_norank、Rhodocyclaceae_unclassified、Bdellovibrio、Acinetobacter、Acidaminococcaceae_uncultured、Chryseobacterium、Fusibacter；R290中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有12种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Zoogloea、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Flavobacterium、Amaricoccus、DB1-14_norank、Verrucomicrobiaceae_uncultured、env.OPS_17_norank、Chitinophagaceae_uncultured、Ferruginibacter、PHOS-HE51_norank；R330中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有11种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Thauera、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Flavobacterium、Nannocystis、Verrucomicrobiaceae_uncultured、Dokdonella、env. OPS_17_norank、Rhodocyclaceae_unclassified、Chlorobium；R360中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有13种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Thauera、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Flavobacterium、Nannocystis、Tolumonas、Rhodocyclaceae_unclassified、Bdellovibrio、Acinetobacter、Dechloromonas、Acidaminococcaceae_uncultured、Paludibacter；R390中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有11种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Thauera、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Amaricoccus、Verrucomicrobiaceae_uncultured、env.OPS_17_norank、Chitinophagaceae_uncultured、PHOS-HE51_norank、Acidovorax、Gammaproteobacteria_unclassified；R430中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有9种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Thauera、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Flavobacterium、Verrucomicrobiaceae_uncultured、Chlorobium、Dechloromonas、Meganema；R460中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有9种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Thauera、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Nannocystis、Cytophagaceae_uncultured、Verrucomicrobiaceae_uncultured、Tolumonas、Bdellov-ibrio；R490中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有7种，它们分属Saprospiraceae_uncultured、Thauera、Lactococcus、Comamonadaceae_unclass-ified、Amaricoccus、DB1-14_norank、Verrucomicrobiaceae_uncultured；R530中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有7种，它们分属Zoogloea、Nannocystis、Cytophagaceae_uncultured、Tolumonas、Arenimonas、Byssovorax、Haliangium；R560中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有9种，它们分属Zoogloea、Lactococcus、Cytopha-gaceae_uncultured、Tolumonas、Bdellovibrio、Byssovorax、Plasticicumulans、Haliangium、Hydrotalea；R590中活性污泥的细菌群落中相对丰富大于2.0%的有12种，它们分属Zoogloea、Lactococcus、Flavobacterium、DB1-14_norank、Cytophagaceae_uncultured、Dokdonella、Chitinophagaceae_uncultured、Bdellovibrio、Ferruginibacter、Acinetobacter、Byssovorax、Plasticicumulans。

			
				[image: ]图5-54　16个污泥样品的微生物群落结构分析（属水平上）



			
			
			Thauera、Verrucomicrobiaceae_uncultured、env.OPS_17_norank、Rhodocyclaceae_unclassified这四种菌只在投加联氨的系统中为优势菌，其中Thauera为脱硝菌，对氨氮有很好的去除能力，也具有相当广泛的污染物降解能力；Acidovorax、Gammaproteobacteria_unclassified仅在R390中为优势菌种，Acidovorax具有在反硝化条件下分解聚羟基脂肪酸（PHA）的能力。R1、R2、R3中活性污泥的优势菌种数量均高于接种污泥，较其他反应器始终保持较高水平。

			5.3.4　联氨对短程硝化的抑制机制分析

			5.3.4.1　AOB与NOB的最大比增殖速率

			取本章5.3.1节中投加7.5mg/L联氨系统中的活性污泥进行实验。在不限制底物浓度及高F/M的条件下，OUR（氧吸收速率）随时间变化的曲线如图5-55所示。图5-55（a）为不限制氨氮及DO浓度条件下测得的耗氧速率，用OURNH表示；图5-55（b）为不限制亚硝态氮及DO浓度条件下测得的耗氧速率，用OU[image: ]表示。将图5-55用公式（5-2）拟合得到μAOB为0.78d－1，μNOB为0.45d－1。

			[image: ]图5-55　OUR随时间变化的曲线



			
			5.3.4.2　相关动力学参数

			短程硝化过程中，AOB与NOB比增殖速率分别与氨氮及亚硝态氮浓度的关系可用Monod方程来描述［23］，表达如下：

			[image: ]　　 （5-6）

			[image: ]　　 （5-7）

			[image: ]　　 （5-8）

			式（5-7）、式（5-8）分别为移除联氨抑制和有联氨抑制因素时的动力学方程。根据OUR拟合曲线，得到联氨抑制NOB的动力学常数[image: ]为0.71mg/L，XAOB与XNOB的估算方法、硝化过程的动力学模型及各参数值见之前章节所述。

			为了研究联氨对短程硝化的抑制机理，在不同SRT和DO浓度下对式（5-6）～式（5-8）的模型进行了拟合，拟合曲线如图5-56所示。图中曲线a、b、c分别为式（5-6）、式（5-7）、式（5-8）在不同SRT和DO浓度时的拟合曲线。

			[image: ]图5-56　不同SRT和DO浓度的模型拟合曲线



			
			图5-56中，A区为NOB增殖区，B区为有联氨时的NOB淘洗区，同时也是有联氨时的短程硝化区，C区和D区为无联氨抑制时的NOB淘洗区，C区也是无联氨时的短程硝化区，D区为AOB匮乏区，A区、B区和C区同为AOB富足区。

			从图5-56中可以看出，B区面积大于C区面积，也就是说由于联氨的存在大大增加了短程硝化区域。另外，B区面积与C区和D区面积之和相差不大，说明由于联氨的存在大大增加了NOB淘洗区域。综上所述，系统中联氨对NOB的抑制作用大于对AOB的促进作用，这一结果与联氨对AOB及NOB关键酶活性影响的机制分析结果相吻合。

			为了研究甲酸、联氨的投加方式对短程硝化的影响，在4个烧杯中进行了对比实验。4个烧杯中的实验条件相同，MLSS均在4000mg/L左右，在烧杯底部用微孔滤头曝气，DO在6mg/L以上，室温，7h为一个反应周期。4个烧杯中的加药方式分别为：同时投加甲酸和联氨；投加甲酸，隔一天投加联氨，如此交替投加（甲酸-联氨）；投加甲酸，隔两天投加甲酸，再隔一天投加联氨，如此交替投加（甲酸2-联氨）；投加甲酸，隔一天投加联氨，再隔一天投加联氨，如此交替投加（甲酸-联氨2）。

			5.4　甲酸-联氨联合控制短程硝化

			5.4.1　不同甲酸、联氨投加方式对短程硝化的影响

			采用4种甲酸和联氨不同联合加药方式，运行稳定后，一个反应周期内氨氮和亚硝态氮浓度的变化情况如图5-57所示。从图中数据可以看出：两种抑制剂同时投加和采用甲酸2-联氨的加药方式时的亚硝态氮积累情况相近；两种抑制剂同时投加对氨氮去除的影响稍大，氨氮去除率为94.2%；无论从去除率上还是去除速率上，加药方式为甲酸-联氨2时氨氮的去除情况最好，去除率在99%以上；从亚硝态氮积累情况来看，甲酸-联氨2的加药方式出水亚硝态氮含量也明显高于其他加药方式。因此，甲酸-联氨2的加药方式更有利于短程硝化的实现。

			[image: ]图5-57甲酸和联氨联合使用时一个反应周期内氨氮和亚硝态氮浓度的变化情况

		a1—甲酸-联氨同时添加系统中出水氨氮；b1—甲酸-联氨系统中出水氨氮；

			c1—甲酸2-联氨系统中出水氨氮；d1—甲酸-联氨2系统中出水氨氮；

			a2—甲酸-联氨同时添加系统中出水亚硝态氮；b2—甲酸-联氨系统中出水亚硝态氮；

			c2—甲酸2-联氨系统中出水亚硝态氮；d2—甲酸-联氨2系统中出水氨氮



			
			5.4.2　甲酸、联氨联合控制短程硝化

			根据甲酸、联氨不同投加方式的对比实验结果，进一步考察了在SBR反应器中甲酸联氨联合投加的长期影响，并与单独投加甲酸或联氨进行了比较。

			
			
			五个相同的SBR反应器同时运行：装置1，编号LnZ0，采用甲酸2-联氨的加药方式；装置2，编号LnZ1，采用甲酸-联氨的加药方式；装置3，编号LnZ11，采用甲酸-联氨2的加药方式；装置4，编号LnZM，单独投加甲酸，投加方式与5.1节相同；装置5，编号LnZH，单独投加联氨，投加方式与5.2节相同。由于两种抑制剂同时投加对氨氧化的影响较大，所以未对此加药方式进行长期影响实验。实验结果如图5-58～图5-60所示。从图中可以看出：装置LnZ1和LnZ11在实验进行到第8天时基本运行稳定；LnZ0达到稳定运行所需时间较长，到第12天时方达到稳定运行；整个实验过程中，LnZ1和LnZ11对氨氮去除率的影响不大，运行稳定后，氨氮平均去除率均在98%以上；LnZ0中的氨氮去除率略低于LnZ1和LnZ11，为96.6%。对比五个装置出水亚硝态氮和硝态氮浓度，运行稳定后，LnZ0、LnZ1、LnZ11、LnZM和LnZH的平均亚硝态氮积累率分别为83.6%、88.6%、92.4%、79.8%、72.1%，出水硝态氮浓度平均值分别为4.7mg/L、3.34mg/L、1.81mg/L、5.72mg/L、5.24mg/L。从实验结果来看，加药方式为甲酸-联氨2时短程硝化效果最好。

			[image: ]图5-58　甲酸和联氨对氨氮浓度的影响



			
			[image: ]图5-59　甲酸和联氨对出水亚硝态氮和硝态氮浓度的影响



			[image: ]图5-60　甲酸和联氨对亚硝态氮积累率的影响



			
			5.4.3　活性污泥电镜检测

			对加药方式为甲酸-联氨2的反应器中的活性污泥进行电镜扫描，扫描电镜图像如图5-61所示。从图中可以看出，系统内活性污泥结构致密、紧凑，菌落数量多，主要由短杆菌和球菌组成。

			[image: ]图5-61　活性污泥中的微生物SEM图像



			5.4.4　系统活性污泥16S rRNA高通量测序分析

			5.4.4.1　微生物群落种群丰度和多样性分析

			PCR扩增结果鉴定胶图显示3种样品的PCR产物目的条带大小正确、浓度合适，可进行后续高通量测序实验。通过16S rRNA高通量测序，从3个活性污泥样品中分别获得了18906条可用于分析的序列数目，序列的相似性为0.97。以随机抽取的测序数据量为横坐标、观测到的OTU数量为纵坐标绘制的稀释曲线如图5-62所示。图中曲线编号与样品编号相对应，从图中可以看出，甲酸-联氨2加药方式的活性污泥样品的物种丰度最低，甲酸2-联氨加药方式的污泥样品物种丰度最高。

			[image: ]图5-62　稀释曲线



			
			污泥样品的α多样性统计如表5-7所列。Chao和Ace数据显示；LnZ0反应器中活性污泥样品的物种总数最多，但LnZ11活性污泥物种总数最低。由Simpson和Shannon数据可以看出，LnZ0、LnZ1、LnZ11中污泥的群落多样性依次降低，LnZ11中污泥的群落多样性最低。Coverage（覆盖率）数据显示，所有样品的Coverage值均大于0.997，故本次测序结果能够代表样品中微生物的真实情况。

			表5-7　OTU及物种丰度和多样性分析结果

[image: ]

			使用97%相似度的OTU，利用Mothur计算不同随机抽样下的Shannon值，利用R语言工具制作曲线图，3个活性污泥样品的Shannon-Wiener曲线如图5-63所示。从图中可以看出，LnZ0、LnZ1、LnZ11中污泥微生物多样性依次降低。

			
			[image: ]图5-63　Shannon-Wiener曲线



		
			5.4.4.2　OTU分布Venn图

			选用相似水平为97%的OTU样品表，用R语言工具统计和作图所绘的Venn图如图5-64所示。从图中可以看出，3个样品的共有OTU数量为153，LnZ0独有OTU数量为159，LnZ1独有OTU数量为18，LnZ11独有OTU数量为16，LnZ0与LnZ1共有OTU数量为44，LnZ0与LnZ11共有OTU数量为21，LnZ1与LnZ11共有OTU数量为117。

				
			[image: ]图5-64　活性污泥样品群落结构组成Venn图



			5.4.4.3　样品微生物群落的差异性分析

			活性污泥样品群落结构组成丰度热图如图5-65所示。图中结果表明，最高相似度为16.48%，LnZ0菌群群落组成与其他反应器相比始终相差较大，LnZ1和LnZ11菌群群落组成较为相近。

			[image: ]图5-65　活性污泥样品群落结构组成丰度热图



			
			5.4.4.4　样品微生物群落结构分析

			对活性污泥样品的微生物群落PCoA分析结果如图5-66所示。从图中可以看出，样品在PC1轴的方向分离开来，LnZ0污泥样品与其他污泥样品的微生物群落分离开来，LnZ1于LnZ11活性污泥样品的微生物群落聚集较为紧密。

			[image: ]图5-66　微生物群落主坐标分析结果



			
		
			
			图5-67为微生物群落门类分析结果。从图中可以看出，16S rRNA基因序列共鉴定了11个门，其中变形菌门（Proteobacteria）占主导地位，在LnZ0、LnZ1、LnZ11中分别占75.51%、62.84%、64.23%，其次为拟杆菌门，（Bacteroidetes），在LnZ0、LnZ1、LnZ11中分别占9.62%、25.24%、21.94%。厚壁菌门（Firmicutes）在LnZ1和LnZ11中为优势菌门，绿菌门（Chlorobi）在LnZ0和LnZ11中为优势菌门。

				[image: ]图5-67　微生物群落门类分析结果



		
			
		
			3个污泥样品的微生物群落结构分析（属水平上）如图5-68所示。从图中可以看出，LnZ0中活性污泥的细菌群落中相对丰度大于2.0%的有10种，它们分属Zoogloea、Thauera、Haliangium、Candidatus_Competibacter、env.OPS_17_norank、Hydrogenophilaceae_uncultured、Plasticicumulans、Ideonella、Denitratisoma、Azospira；LnZ1中活性污泥的细菌群落中相对丰度大于2.0%的有17种，它们分属Zoogloea、Thiobacillus、Thauera、Saprospiraceae_uncultured、Bdellovibrio、Arcobacter、12up、DB1-14_norank、Chitinophagaceae_uncultured、env.OPS_17_norank、Ferruginibacter、Lactococcus、Comamonadaceae_unclassified、Diaphorobacter、Simplicispira、Filimonas、Alicycliphilus；LnZ11中活性污泥的细菌群落中相对丰度大于2.0%的有12种，它们分属Zoogloea、Thauera、Bdellovibrio、Arcobacter、Flavobacterium、DB1-14_norank、Chitinophagaceae_uncultured、Nitrosomonas、Ferruginibacter、Lactococcus、Chlorobium、Comamonas。

				[image: ]图5-68　3个污泥样品的微生物群落结构分析（属水平上）



			LnZ0中活性污泥优势菌群与LnZ1和LnZ11中差别较大，Haliangium、Candidatus_Competibacter、Hydrogenophilaceae_uncultured、Plasticicumulans、Ideonella、Denitratisoma、Azospira仅在LnZ0中为优势菌。Thiobacillus、12up、Comamonadaceae_unclassified、Diaphorobacter、Simplicispira、Filimonas、Alicycliphilus仅在LnZ1中为优势菌。Flavobacterium、Nitrosomonas、Chlorobium、Comamonas仅在LnZ11中为优势菌，其中黄杆菌属（Flavobacterium）具有脱氮作用，亚硝化单胞菌（Nitrosomonas）是短程硝化稳定运行的体现，丛毛单胞菌属（Comamonas）能够脱氮、降解有机物，可见系统有较强的短程硝化能力。Zoogloea、Thauera为三个反应器中活性污泥共有的优势菌，Zoogloea有较强的吸附和氧化有机物的能力，Thauera在系统中具有脱氮作用，可见系统都具有很好的有机物降解及去除氮的能力。env. OPS_17_norank为LnZ0和LnZ1中共有的优势菌，Bdellovibrio、Arcobacter、DB1-14_norank、Chitinophagaceae_uncultured、Ferruginibacter、Lactococcus为LnZ1和LnZ11中共有的优势菌。其中，Arcobacter能够同步脱硫反硝化；Ferruginibacter具有电化学活性；Lactococcus为化能异氧菌，具有脱氮能力；Nitrosomonas在LnZ1中虽然不是优势菌，但其相对丰度也高于LnZ0。

5.5　MBBR中的短程硝化实验

			5.5.1　MBBR中抑制剂对短程硝化反硝化的影响

			5.5.1.1　挂膜与驯化

			处于流化状态的悬浮填料是MBBR工艺的核心，本试验所用填料为大改性生物悬浮填料，填充率为50%，采取快速排泥法进行填料的挂膜，接种污泥取自沈阳南部污水处理厂，驯化后装入反应器开始运行。经过近20天的稳定运行，填料上长出一层褐色的生物膜，此时反应器对COD的平均去除率达到85%以上，对N[image: ]-N的平均去除率达到65%以上，表明填料挂膜成功。挂膜前后填料照片如图5-69所示。挂膜与驯化过程中污泥浓度与生物膜量的变化情况如图5-70所示，由图中曲线的变化可以看出填料上的生物膜量经过运行初期短暂的适应后开始快速增长，到第17天时填料上的生物量基本达到稳定状态，而反应器中的活性污泥随着连续出水不断排出，浓度逐渐降低。

			[image: ]图5-69　挂膜前后填料照片



			
			
			[image: ]图5-70　挂膜与驯化过程中污泥浓度与生物膜量的变化情况



			
			两个相同的反应器同时运行，待两个反应器中的填料上均形成稳定的生物膜，即挂膜成功后，保持进水水质不变，两个相同的反应器通过两种方式启动短程硝化反硝化。装置1通过调控溶解氧实现短程硝化反硝化，待系统稳定运行后DO>2mg/L；装置2通过投加甲酸-联氨2实现短程硝化反硝化。实验结果表明，投加甲酸-联氨2能够快速实现短程硝化反硝化。然后，在装置1中进行单因素影响实验，单因素实验后在相同的装置1和装置2中分别进行多因素协同实验。

			
			
			5.5.1.2　HRT对短程硝化反硝化的单因素影响

			系统中DO浓度在2mg/L以上，pH值为7.2，室温，考察HRT为4h、6h、8h、10h时的短程硝化情况。

			由图5-71可以看出，出水氨氮浓度随着水力停留时间的延长而减小，当HRT为8h时，氨氮平均去除率由HRT为6h时的82.16%增大到96.69%，HRT为10h时氨氮平均去除率为98.23%，可以看出HRT为8h和10h时的氨氮平均去除率变化不大；出水N[image: ]-N浓度随着水力停留时间的延长先增大后减小，当水力停留时间为8h时，出水N[image: ]-N浓度最高，平均浓度为19.68mg/L，亚硝态氮积累率均值为75.15%，当HRT增加到10h时出水N[image: ]-N浓度反而减小，平均浓度为16.33mg/L，亚硝态氮积累率均值为69.53%；出水N[image: ]-N浓度随着HRT的延长而增大，平均浓度由HRT为4h的2.62mg/L增大到10h的6.26mg/L。

			
				[image: ]图5-71　不同HRT下N[image: ]-N、N[image: ]-N、N[image: ]-N浓度的变化



			
			
			从实验结果来看，HRT对短程硝化反硝化有着一定的影响。分析原因为，水力停留时间越长，亚硝化菌氧化的氨氮总量就越多，产生的亚硝态氮也越多，所以亚硝态氮的积累率随着水力停留时间的延长而增大，但当氨氮去除率达到一定值后再继续增加水力停留时间，出水亚硝态氮的值呈下降趋势，这是因为随着水力停留时间的延长，系统中氨氮几乎完全被氧化，此时游离氨浓度几乎为零，削弱了对亚硝酸氧化菌的抑制作用，使亚硝酸氧化菌处于底物丰富的好氧环境中，为N[image: ]-N氧化为N[image: ]-N提供了有利条件。

		
			
			图5-72为不同HRT下总氮的变化。从图中可以看出，HRT为4h、6h、8h、10h时总氮的平均去除率分别为44.2%、48.4%、47.6%、53.6%，可见随着HRT的延长，系统的反硝化能力增强，总氮去除率呈上升趋势。

			[image: ]图5-72　不同HRT下总氮的变化



			
		
			
			不同HRT下COD的变化如图5-73所示。从图中可以看出，COD去除率随着HRT的延长而提高。HRT为4h时，COD的平均去除率为63.89%，出水COD浓度平均值为150.12mg/L；HRT为6h时，COD的平均去除率上升到75.59%，出水COD浓度平均值为104.42mg/L；HRT为8h时，COD的平均去除率继续上升到88.3%，出水COD浓度平均值为55.31mg/L；HRT为10h时，COD的平均去除率为92.03%，出水COD浓度平均值为36.79mg/L。在MBBR中，较长的水力停留时间有利于有机底物向生物膜表面的传递，进而使COD去除率随着HRT的延长而增大。

				[image: ]图5-73　不同HRT下COD的变化



			5.5.1.3　pH对短程硝化反硝化的单因素影响

			pH在短程硝化过程中起着非常重要的作用。首先，短程硝化需要一个适合氨氧化菌生长但却抑制亚硝酸氧化菌生长的pH环境，进而实现AOB的大量积累。其次，pH对废水中的游离氨（FA）有很大影响，从而影响短程硝化反应的进行。较高的pH值使废水中游离氨的浓度增大，虽然游离氨浓度的增大对氨氧化菌和亚硝酸氧化菌都有抑制作用，但游离氨对氨氧化菌的抑制作用要弱于亚硝酸氧化菌，因此，适宜的游离氨浓度将有利于AOB的积累。

			系统中曝气量恒定，DO浓度在2.0mg/L以上，HRT为8h，室温，考察pH值为5～6、6～7、7～8、8～9、9～10时的短程硝化情况。

			不同pH值下氮的变化如图5-74所示。从图中可以看出：当pH值由5增加到9时，出水氨氮浓度随着pH值的增大而减小；当pH值在8～9之间时，出水氨氮浓度的最小值仅为0.1mg/L，氨氮平均去除率达到了97.68%；当pH值在9～10之间时，出水氨氮浓度有所提高，平均值为11.82mg/L，平均去除率降到76.22%。另外，出水N[image: ]-N浓度随着pH值的增大先增大后减小，pH值为8～9时出水N[image: ]-N浓度最大，平均值为19.6mg/L，当pH值为9～10时，出水亚硝态氮平均浓度降到3.62mg/L。

			[image: ]图5-74　不同pH值下N[image: ]-N、N[image: ]-N、N[image: ]-N的变化



			
			氨氧化菌的底物为游离氨，亚硝酸氧化菌以亚硝态氮为基质。随着pH值的增大，游离氨浓度逐渐提高，因此要提高亚硝态氮积累率，需要控制适宜的pH值，使游离氨浓度控制在氨氧化菌和亚硝酸氧化菌的抑制浓度之间。pH值在8～9之间时，氨氮的去除效果最好，这说明氨氧化菌在该pH值范围内活性最高，比增殖速率也最大，而亚硝酸氧化菌却受到了抑制，使亚硝态氮的积累量明显增大，出水硝态氮减少，提高了系统的短程硝化能力。pH值在5～6之间时，酸性的条件有利于亚硝酸氧化菌的增长，氨氧化菌的活性受到严重抑制。pH值在9～10之间时，碱性环境抑制了微生物的生长。

		
			图5-75为不同pH值下总氮的变化。从图中可以看出，pH值为5～6和9～10时出水氨氮浓度较高，pH值为6～7、7～8、8～9时总氮平均去除率分别为43.1%、43.8%、42.4%，可见pH值为6～9时总氮去除较为稳定，pH值为7～8时总氮去除率最高，pH值为8～9时总氮去除率略有下降，可见有利于亚硝化的偏碱性环境并不是反硝化的最佳环境。

				[image: ]图5-75　不同pH值下总氮的变化



			图5-76为不同pH下COD的变化。从图中可以看出，随着pH值的变化，COD去除稳定，波动较小，说明该MBBR反应器短程硝化脱氮体系在去除有机物方面独具优势，抗pH冲击能力较强，不同pH值范围下最小COD平均去除率达到了83%以上，平均出水COD浓度均在100mg/L以下。

			[image: ]图5-76　不同pH下COD的变化



			
			5.5.1.4　进水氨氮浓度对短程硝化反硝化的单因素影响

			系统中曝气量恒定，DO浓度在2.0mg/L以上，室温，为了考察不同氨氮负荷的影响，进水氨氮浓度由50mg/L增加到300mg/L，随着进水氨氮浓度的增加，HRT也从8h增加到了48h。改变进水氨氮浓度水平分别为50mg/L、100mg/L、150mg/L、200mg/L、300mg/L，待系统运行稳定后连续取样10天检测水质指标。

		
			
			随着进水氨氮浓度的增加，三氮的浓度变化如图5-77所示。整个实验过程中，平均亚硝态氮积累率最低时为68.3%，也就是说随着进水氨氮浓度的增大，系统一直属于短程硝化类型，但出水硝态氮浓度随着进水氨氮浓度的增大也有所增大，这是因为进水氨氮浓度增大的同时，亚硝酸氧化菌的反应底物N[image: ]-N浓度增大，底物浓度增大势必导致反应速率增大，所以出水硝态氮浓度有所增大，但系统始终处于短程硝化类型，所以系统中的氨氧化菌一直处于绝对优势。当进水氨氮浓度为50mg/L时，氨氮平均去除率为97.6%，平均亚硝态氮积累率为77.9%，系统处理效果稳定，运行良好。当进水氨氮浓度提升为100mg/L时，受进水氨氮冲击负荷的影响，平均氨氮去除率下降为68.6%，此时平均亚硝态氮积累率为68.3%。此后改变进水氨氮浓度的增大方式，缓慢增大进水氨氮浓度，并对系统进行增强培养，调整水力停留时间。当进水氨氮浓度为150mg/L时，氨氮去除率较100mg/L时有所增大，氨氮平均去除率为82.5%，平均亚硝态氮积累量也增大到74.9%。当进水氨氮浓度为200mg/L时，氨氮平均去除率提高到了92.7%，此时的平均亚硝态氮积累率为84.2%。当进水氨氮浓度增大到300mg/L时，氨氮平均去除率变化不大，为92.2%，分析其原因如下：随着进水氨氮浓度的增大，系统对氨氧化菌的需求量增大，而进水氨氮浓度的增大又势必导致游离氨浓度的增大，游离氨对氨氧化菌又有抑制作用，所以随着进水氨氮浓度的增大，氨氮去除率没有继续增大，平均亚硝态氮积累率略有下降，为78.5%。

				[image: ]图5-77　不同进水氨氮浓度下N[image: ]-N、N[image: ]-N、N[image: ]-N浓度的变化



			
			
			图5-78为不同进水氨氮浓度条件下总氮的变化。当进水氨氮浓度为50mg/L、100mg/L、150mg/L、200mg/L、300mg/L时，平均总氮去除率分别为44.6%、47.1%、51.9%、56.0%、52.5%。整个实验过程中，当进水氨氮浓度为200mg/L时反硝化效果最好，此时系统平均总氮去除率最高。从总氮去除情况可以看出，系统总氮去除率随着进水氨氮浓度的增大呈先增大后减小的趋势。

			[image: ]图5-78　不同进水氨氮浓度条件下总氮的变化



			
			不同进水氨氮浓度条件下COD的变化如图5-79所示。当进水氨氮浓度为50mg/L、100mg/L、150mg/L、200mg/L、300mg/L时，各阶段COD的平均去除率分别为90.2%、89.4%、89.2%、89.1%、89.2%，虽然随着进水氨氮浓度的增大，COD的去除率略有下降，但整个实验过程中COD的去除是稳定的，受进水氨氮浓度变化的影响较小。

			[image: ]图5-79　不同进水氨氮浓度条件下COD的变化



			
			5.5.1.5　有机负荷对短程硝化反硝化的单因素影响

			系统中曝气量恒定，DO浓度在2.0mg/L以上，室温，进水氨氮浓度为50mg/L。为了考察不同有机负荷的影响，本实验选择的COD浓度为50mg/L、200mg/L、400mg/L、500mg/L、600mg/L、700mg/L，改变进水COD水平，待系统运行稳定后连续取样10天检测水质指标。

	
			
			随着进水COD浓度的增大，系统中亚硝态氮的积累情况和COD的去除情况如图5-80所示。当进水COD浓度从50mg/L增大到500mg/L时，氨氮去除情况稳定，平均去除率为97.6%，平均亚硝态氮积累率为81.5%；继续增大进水COD浓度到600mg/L，平均氨氮去除率有所下降，为87.9%，平均亚硝态氮积累率也下降到74.6%；继续增大进水COD浓度到700mg/L，此时平均氨氮去除率为70.7%，平均亚硝态氮积累率下降到68.8%。整个实验过程中亚硝态氮积累率随进水COD浓度的增大而减小，说明较高的C/N不利于短程硝化的进行。

					[image: ]图5-80　进水COD浓度对系统运行的影响



			
			进水COD浓度对总氮去除的影响如图5-81所示。进水COD浓度为50mg/L时，平均总氮去除率为44%；当进水COD浓度增大到700mg/L时，平均总氮去除率增大到了59.3%。说明随着进水COD浓度的增大，系统反硝化能力增强。进水COD浓度的增大导致系统短程硝化效果下降，但增强了总氮去除能力。

			[image: ]图5-81　进水COD浓度对总氮去除的影响



			5.5.1.6　各因素共同作用下的短程硝化反硝化

			根据各单因素实验的结果，在相同的装置1和装置2中分别进行了多因素协同作用对短程硝化反硝化的长期影响实验，装置1不投加抑制剂，装置2投加甲酸-联氨2，其他运行条件相同。

			实验过程中两个装置的三氮变化如图5-82和图5-84所示。两个装置运行的第1～10天，pH值为7.5～8.5，进水氨氮浓度为30mg/L，装置1和装置2的出水氨氮浓度几乎为0，平均亚硝态氮积累率分别为80.2%、98.5%，

			[image: ]图5-82　装置1中三氮的变化



			[image: ]图5-83　装置1中总氮的变化



			
			[image: ]图5-84　装置2中三氮的变化



			
			出水硝态氮浓度的平均值分别为2.85mg/L、0.2mg/L；运行的第11～25天，进水氨氮浓度为50mg/L，其他条件不变，装置1和装置2的出水氨氮浓度平均值均在1mg/L以下，亚硝态氮积累率平均值分别为81.0%、96.1%，出水硝态氮平均值分别为4.83mg/L、0.96mg/L。从前25天的实验数据可以看出，两个装置的氨氧化效果相近，但装置2的亚硝态氮积累率远大于装置1，而且装置1中的出水硝态氮浓度略高于装置2。运行的第26～40天，进水pH值降低至6.5～7.0，装置1和装置2对氨的氧化未受影响，两个装置氨氮出水平均值仍均在1mg/L以下，两个装置的亚硝态氮积累率分别为69.3%、95.7%，可以看出pH值的降低对装置1中的短程硝化影响很大，这是因为AOB的适宜pH值为7.0～8.5，NOB的适宜pH值为6.0～7.5，pH值的降低一方面破坏了AOB的适宜生长环境，影响了AOB的活性，另一方面使系统内FA也随之减少，FA对NOB的抑制减弱，因此影响了亚硝态氮的积累，而装置2由于投加了甲酸-联氨2，其对NOB的抑制作用填补了FA对NOB的抑制作用的减弱，所以装置2仍然能够保持较高的亚硝态氮积累率。运行的第41～55天，两个系统保持pH值为7.5～8.5，逐渐增大进水氨氮浓度，待增加到300mg/L左右且稳定运行时，两个系统对氨氮的氧化情况相近，出水氨氮浓度的平均值均在15mg/L以下，平均亚硝态氮积累率分别为87.7%、98.3%，可以看出装置1中的积累率升高较大，虽装置2中的积累率也有所升高，但变化不大，装置2的出水硝态氮平均值为2.21mg/L，虽然略有升高，但远低于装置1中的18.58mg/L。实验虽未人为控制温度，但1～55天的实验数据为在夏季测得的，室内温度为25～28℃，56～75天的实验数据为秋季室内未供暖时所测得的，室内温度为12～15℃，其他条件与31～45天时的实验条件相同，由图中数据可以看出，两个装置的平均出水氨氮浓度分别为19.69mg/L和18.6mg/L，虽出水氨氮值都有所上升但仍然相近，平均亚硝态氮积累率分别为72.4%、96.9%，都有所下降，但装置1的数据波动较大，两个装置出水硝态氮浓度的平均值分别为38.48mg/L、3.91mg/L，都较之前实验有所增大。由此可以看出，较低的温度不利于短程硝化的进行，温度降低，使FA的浓度也随之降低，影响了其对NOB的抑制作用。

			通过两个装置的实验数据可以看出，短程硝化的实现是多因素共同作用的结果，可以说牵一发而动全身，每一个因素的改变都影响着短程硝化的实现，但通过在装置中投加甲酸-联氨2联合抑制剂，能够相对减弱系统内参数的变化对亚硝态氮积累率的影响，能够保持相对稳定的短程硝化。

			装置1和装置2中总氮的变化如图5-83、图5-85所示。装置运行的第1～10天，装置1和装置2的总氮去除率最高，平均总氮去除率分别为53.3%、57%，出水总氮浓度的平均值分别为14.38mg/L、13.30mg/L。虽然整个实验过程中两个装置的反硝化情况比较相近，但装置2的总氮去除情况略优于装置1，且装置2的反硝化情况略显稳定，整个实验过程装置1和装置2的总氮平均去除率分别为49.4%和53.1%。

			[image: ]图5-85　装置2中总氮的变化



			
			5.5.1.7　生物相及生物膜电镜检测

		
			（1）反应器内的生物相

			MBBR中的微生物在电子显微镜下的观察图片如图5-86所示。从图中可以看出，填料上的生物膜絮体密实，含有大量微生物菌胶团。在装置1和装置2的生物膜镜检中出现了较多的钟虫及少量吸管虫、轮虫、楯纤虫等，表明系统运行正常，生物膜活性较强，污水处理效果较好。

				[image: ]图5-86　生物膜中的生物相



			
			（2）生物膜电镜检测

		
			
			装置1和装置2中生物膜的扫描电镜图像如图5-87所示。从图中可以看出，两个装置中填料上的生物膜中都有丝状菌存在，这给微生物的附着生长创造了有利条件，生物膜中微生物排列紧密，装置2生物膜中的微生物量较装置1中的更为丰富。

				[image: ]图5-87　生物膜中微生物SEM图像



			5.5.2　MBBR中短程硝化反硝化处理油页岩干馏废水

			5.5.2.1　不同挂膜驯化方式的比较

			采用两种方式驯化生物膜进行短程硝化反硝化处理油页岩废水的对比实验研究。第一种方式采用逐渐增加油页岩干馏废水比例的方法对第5.5.1节采用模拟生活污水挂膜培养的生物膜进行驯化（整个实验过程均按第5.4节的方式投加甲酸-联氨2）；第二种方式采用稀释的油页岩干馏废水进行连续流挂膜、驯化（待填料上形成稳定生物膜后开始投加甲酸-联氨2）。装置连续进水，自然溢流出水，HRT为12h。

			反应器1采用逐渐增加油页岩干馏废水比例的方式对第5.5.1节的生物膜进行驯化；反应器2采用驯化、挂膜同时完成的方式进行。待反应器2形成稳定生物膜后和反应器1同时运行，装置中进水为用模拟生活污水稀释20倍的油页岩干馏废水，以此对填料进行挂膜、驯化。

			实验运行初期，反应器2的进水为稀释20倍的油页岩干馏废水，第5.5.1节中已挂好膜且运行稳定的反应器1此时进水仍为模拟生活污水。实验过程中发现，反应器2中原本已逐渐形成的生物膜出现脱落减少现象，原本运行稳定的反应器1也出现了类似现象，出水水质随之受到影响，经分析这一现象归因于反应器中大量出现的蛾蠓幼虫，如图5-88所示。图5-88（a）和（b）为从反应器中捞出的蛾蠓幼虫照片，（c）为幼虫在反应装置中的照片，（d）为显微镜下的蛾蠓幼虫照片。该阶段实验的运行时值盛夏，是各类昆虫繁殖的旺季，反应器中除了少量的蚊子幼虫孑孓之外，蛾蠓幼虫的数量非常大，蛾蠓幼虫多为腐食性或粪食性，生活在朽木、烂草及土中，有些生活在下水道中，反应器在一定程度上成了蛾蠓幼虫适宜生长的环境，导致其在反应器中大量存在，在填料的空隙里都生长着蛾蠓幼虫，严重影响了填料上微生物的生长繁殖。捞出反应器中的大部分蛾蠓幼虫后，通过调节反应器中的溶解氧，在不影响挂膜的前提下，将溶解氧适当地调大解决了该虫子带来的困扰，之后实验得以顺利进行。

			[image: ]图5-88　反应器中的蛾蠓幼虫照片



			
	
			反应器2中的填料填充率及初始污泥浓度与反应器1最初挂膜时一致，运行近20天，填料表面形成了一层稳定的生物膜，如图5-89（a）所示。此时，反应器1中填料的挂膜情况如图5-89（b）所示，与反应器2中填料挂膜情况相类似。从第21天开始反应器1中进稀释20倍的油页岩干馏废水进行驯化，反应器2中仍继续进稀释20倍的油页岩干馏废水，15天后装置2中填料表面生物膜量有所增加，如图5-89（c）所示，而反应器1中填料表面生物膜受进水冲击负荷的影响出现了脱落现象，如图5-89（d）所示。反应器2挂膜与驯化的35天实验过程中污泥浓度及生物膜量的变化情况如图5-90所示，反应器1中进行的用模拟生活污水稀释20倍的油页岩干馏废水进行驯化的15天实验过程中生物膜量的变化情况如图5-91所示。

					[image: ]图5-89　填料照片



			
				[image: ]图5-90　反应器2挂膜与驯化过程中污泥
浓度与生物膜量的变化情况




				
			[image: ]图5-91　反应器1启动初期生
物膜量的变化情况



			
			从图5-90中可以看出，反应器2中的生物膜量起初增长缓慢，待10天左右度过适应期后，生物膜量快速增长，快速增长后进入稳定期。如图5-91所示，反应器1中的生物膜量在用稀释20倍的油页岩干馏废水驯化期间，受进水冲击负荷的影响较大，生物膜量快速下降，运行到11天左右，生物膜量不再继续下降，略有上升趋势。

		
		

		
			
			生物膜培养过程中两个反应器中污染物的去除情况如图5-92、图5-93所示。反应器2中的HRT为14h，反应器1中前20天的HRT为8h，后15天的HRT为14h。由图5-92可以看出，装置运行初期COD去除率不到30%，且实验运行前8天出水COD浓度呈上升趋势，去除率最低时不到15%，分析其原因为：其一，系统启动初期填料上还没有形成稳定的生物膜，对进水没有处理能力；其二，虽然装置中有较高的污泥浓度，但进水油页岩干馏废水中所含的油类污染物及挥发酚等对活性污泥有一定的毒害作用，影响了活性污泥的生化性能；其三，随着装置的连续流出水，部分活性污泥被排出，污泥浓度逐渐降低。随着装置的运行，填料上形成了稳定的生物膜，且装置中的悬浮微生物逐渐适应了进水水质，出水COD浓度快速下降，运行到15天左右时出水COD趋于平稳，平均去除率为89.89%。图5-93为反应器1驯化过程中COD的去除情况，装置运行的前20天进水为模拟生活污水，实验开始时反应器1中的填料上已经形成了稳定的生物膜，对模拟生活污水中COD的去除比较稳定，平均去除率为91.32%，第21天开始与反应器2进水相同，均为用模拟生活污水稀释20倍的油页岩干馏废水，此后出水COD浓度快速上升，去除率降到了31.92%，而且随着实验的进行去除率继续下降，最低去除率仅为17.07%，而后COD去除率呈上升趋势。这是因为装置1中已形成的稳定的生物膜受进水油页岩干馏废水中毒性物质的影响，生物膜大量脱落，导致去除率急剧下降，而后随着生物膜中微生物对进水水质的不断适应，去除率开始缓慢增大。可见采用稀释的油页岩干馏废水进行连续流挂膜、驯化在启动速度上优于用模拟生活污水挂膜后再用稀释的油页岩干馏废水驯化的启动方式。

				
			[image: ]图5-92　反应器2启动初期COD的去除情况



			
			[image: ]图5-93　反应器1启动初期COD的去除情况



			生物膜培养驯化过程中两个反应器对氨氮的去除情况以及短程硝化的运行情况如图5-94、图5-95所示。取自油页岩炼油厂的油页岩干馏废水，采用吹脱法进行预处理后氨氮浓度为300mg/L左右。反应器1的整个实验过程中均按5.4节的加药方式投加甲酸-联氨2，反应器2在装置运行20天形成稳定生物膜以后开始投加甲酸-联氨2，进行短程硝化反硝化的快速启动。

			[image: ]图5-94　反应器2挂膜与驯化过程氮的去除情况及短程硝化的运行情况



			
			[image: ]图5-95　反应器1挂膜与驯化过程氮的去除情况及短程硝化的运行情况



			
			由图5-94可以看出，随着反应器2中悬浮微生物对进水水质的不断适应以及填料上生物膜的逐渐形成，出水氨氮浓度逐渐降低，在接近20天时氨氮去除率已达到了85%以上，出水以硝态氮为主，亚硝态氮含量几乎为零，从第21天投加甲酸-联氨2开始，出水亚硝态氮含量不断增加，不到一周的时间亚硝态氮积累率已超过50%。短程硝化启动10天左右时，出水硝态氮浓度降到1mg/L左右，平均亚硝态氮积累率为96.56%。由图5-95中的数据可以看出，油页岩干馏废水对装置1中氮的去除造成了很大冲击，起初由于部分生物膜的脱落以及微生物对进水水质的不适应造成了出水氨氮浓度大幅度提升，随着微生物对进水水质的逐渐适应以及生物膜的趋于稳定，氨氮去除率在实验后期出现了升高趋势。由于反应器1在整个实验过程中均投加了甲酸-联氨2，所以即便在进水改为稀释的油页岩干馏废水后，对反应器的处理能力造成冲击的情况下，仍然能够保持较高的亚硝态氮积累率。

			5.5.2.2　MBBR工艺短程硝化反硝化对油页岩废水的处理

			挂膜驯化成功后，反应器1的运行分四个阶段：第一阶段，进水为用模拟生活污水稀释10倍的油页岩干馏废水；第二阶段，进水为用模拟生活污水稀释5倍的油页岩干馏废水；第三阶段，进水为用模拟生活污水稀释2倍的油页岩干馏废水；第四阶段，进水最终为原水。反应器2的运行也分四个阶段，前三个阶段与反应器1相同，第四阶段的进行仍为稀释2倍的油页岩干馏废水，只是水力停留时间与第三阶段不同。

			（1）各阶段COD的去除情况

			实验过程中各阶段运行稳定后COD的去除情况见表5-8。由表中数据可以看出，实验运行的前三个阶段两个反应器对COD的去除情况类似，第一阶段COD的去除率均达到了90%以上，第二阶段两个反应器对COD的去除率均在85%左右，第三阶段两个反应器对COD的去除率都在78%以上。反应器1运行的第四阶段，在高浓度COD的冲击下，COD的去除率降为63.7%。从反应器2第四阶段的数据可以看出，延长水力停留时间对COD的去除影响不大。

			表5-8　各阶段COD浓度及去除率

[image: ]

				[image: ]

			
			

			（2）各阶段短程硝化反硝化运行情况

			实验各阶段反应器1和反应器2中三氮的变化情况如图5-96和图5-98所示。

			[image: ]图5-96　反应器1中三氮的变化情况



			
			[image: ]图5-97　反应器1中总氮的变化情况



			
			[image: ]图5-98　反应器2中三氮的变化情况



			
			由图5-96和图5-98可以看出，两个反应器在每个阶段运行初期出水氨氮的波动都很大，氨氮去除率下降明显。两个反应器运行的第一阶段，出水氨氮下降速度较快，说明反应器对水质变化适应较快，第一阶段后期两个反应器的氨氮去除率达到了89%；第二阶段运行初期，两个反应器的氨氮去除率降到了25%左右，虽然随着生物膜对进水水质的逐渐适应，后期氨氮去除率有所提高，但仍仅为55%左右；第三阶段运行初期，出水氨氮波动不是很大，去除率下降到40%左右，这可能是通过前一阶段的实验对进水水质适应能力增强的结果，第三阶段结束时，反应器1的氨氮去除率达到了68.3%，反应器2的氨氮去除率达到了78.9%；受进水水质波动的影响，反应器1运行的第四阶段出水氨氮浓度大幅度上升，去除率下降到了10%左右，本阶段实验结束时去除率也仅上升到了15%左右，而反应器2中由于实验第四阶段的进水水质与第三阶段相同，随着实验的进行，出水趋于稳定，稳定后的平均氨氮去除率达到了85%以上。整个实验过程中，两个反应器中的亚硝态氮积累率始终保持在90%以上，几乎未受进水水质变化的影响。

			
			
			反应器1和反应器2中总氮的变化情况如图5-97和图5-99所示。两个装置在前三个实验阶段的反硝化情况相近，总氮去除率在每一阶段运行初期最低，然后随着实验的进行呈上升趋势，到第三阶段末期装置1和装置2的总氮去除率分别为43.4%、47.5%。第四阶段装置1受进水水质冲击影响较大，总氮去除率在5%左右，系统反硝化能力很差；装置2由于在进水水质不变的情况下延长了水力停留时间，运行稳定，总氮去除率在此阶段呈上升趋势，实验末期平均总氮去除率为59.8%。

			[image: ]图5-99　反应器2中总氮的变化情况



			根据甲酸和联氨的价格和投加量，处理1t水每天的费用约为0.67元，这与实现短程硝化节省的碳源和能耗相比经济上是非常可行的。

			（3）油页岩废水短程硝化的稳定运行

			目前已有研究者针对分层MBBR的脱氮除碳性能进行了研究，研究结果表明，与未分层MBBR工艺相比，分层MBBR中氨氮和COD的去除率都有很大程度的提高。但研究均未针对分层MBBR在亚硝态氮的积累上是否较未分层MBBR有优势，本实验进一步针对分层MBBR对短程硝化的影响进行了研究，鉴于反应器本身处理能力的限制，接下来的实验针对稀释2倍的油页岩干馏废水进行。

			实验结果表明，MBBR系统处理油页岩废水稳定运行后可以达到较好的氨氮去除效果，且在甲酸-联氨2的联合控制下实现了短程硝化的稳定运行。对比MBBR分层与否的实验数据来看，分层MBBR的平均氨氮去除率、平均总氮去除率及平均亚硝态氮积累率分别为88.9%、62.5%、96.5%，比不分层MBBR 85.2%的平均氨氮去除率、59.4%的平均总氮去除率及93.9%的平均亚硝态氮积累率分别高出了3.7、3.1和2.6个百分点。从实验结果来看，将MBBR进行分层对亚硝态氮的积累也有着一定的积极意义。实验出水氨氮、总氮浓度分别为20.26mg/L、114.06mg/L，满足《城镇污水处理厂污染物排放标准》的二级标准。

			（4）生物相及生物膜电镜检测

			① 各阶段生物膜中的生物相　实验运行各个阶段两个反应器中生物膜的生物相如图5-100、图5-101所示。

			[image: ]图5-100　反应器1中生物膜的生物相




			
			[image: ]图5-101　反应器2中生物膜的生物相



			
			两个反应器的驯化末期生物膜镜检中均发现了钟虫和轮虫，且菌胶团絮粒较大、结构紧密、边缘清晰，说明生物膜性能良好，有着较强的污水处理能力。反应器1的第一阶段中期镜检出了漫游虫，说明系统正逐渐适应进水水质的变化，处理效果也将逐渐转好，该阶段生物膜的菌胶团虽较驯化末期略显松散，但变化不大；第二阶段中期镜检出的累枝虫分支较少，形态较小，说明系统处理能力正处在恢复期，此阶段菌胶团絮体较第一阶段结构松散，絮粒小；第三阶段菌胶团絮体形态上较第二阶段变化不大，生物膜镜检出了钟虫和轮虫，说明系统处理能力得到恢复；第四阶段镜检出了跳侧滴虫，且生物膜菌胶团解体，絮粒小，结构松散，说明系统处理能力较差。反应器2的第一阶段末期镜检出了吸管虫，说明系统适应了水质变化，已由差转好，生物膜活性较强；第二阶段末期镜检出了钟虫，且菌胶团结构紧密，絮体较大；第三阶段中期生物膜镜检发现生物膜絮体较上一阶段松散，镜检出了漫游虫，说明系统处于恢复期，第三阶段末期的菌胶团结构较中期时紧密，镜检出了楯纤虫，说明水质处理状态良好；第四阶段中期镜检出了少量草履虫，说明工况运行良好，同时也镜检出了寡毛虫，说明系统的硝化能力较强。

			
			② 系统中的生物膜电镜检测　反应器1和反应器2中生物膜电镜扫描图像如图5-102、图5-103所示。驯化期结束时两个反应器的生物膜中微生物均以短杆菌和球菌为主，微生物排列紧密、数量较多。第四阶段末期，反应器1的生物膜中微生物数量大幅度减少，生物膜中有大量丝状菌，而反应器2的生物膜中仍有较丰富的生物量，且微生物在生物膜上紧密排列，生物膜中有少量丝状菌支撑生物膜的形成，构成其组成骨架。

			[image: ]图5-102　反应器1中生物膜SEM图像



			[image: ]图5-103　反应器2中生物膜SEM图像



			
			（5）系统中生物膜16S rRNA高通量测序分析

			实验分别对反应器2中驯化末期、第二阶段末期及第四阶段末期的生物膜进行了16S rRNA高通量测序分析，样品名称分别为LnZ0、LnZ2、LnZ22。

			① 微生物群落种群丰度和多样性分析　3种样品的PCR扩增结果鉴定胶图显示PCR产物目的条带大小正确、浓度合适，可进行后续高通量测序实验。通过16S rRNA高通量测序，从3个活性污泥样品中分别获得了19423条可用于分析的序列数目，序列的相似性为0.97。以随机抽取的测序数据量为横坐标、观测到的OTU数量为纵坐标绘制的稀释曲线如图5-104所示。图中曲线编号与样品编号相对应，从图中可以看出，随着实验各阶段的运行，生物膜中的物种丰度逐渐降低。

			[image: ]图5-104　稀释曲线



			
			污泥样品的α多样性统计如表5-9所列。Chao和Ace数据显示，随着实验的进行物种总数逐渐降低。由Simpson和Shannon数据显示，LnZ0、LnZ2、LnZ22中污泥的群落多样性依次降低。Coverage（覆盖率）数据显示，所有样品的Coverage值均大于0.998，故本次测序结果能够代表样品中微生物的真实情况。

			表5-9　OTU及物种丰度和多样性分析结果

[image: ]

			使用97%相似度的OTU，利用Mothur计算不同随机抽样下的Shannon值，利用R语言工具制作曲线图，3个活性污泥样品的Shannon-Wiener曲线如图5-105所示。由图中曲线可以看出，随着实验各阶段的进行，反应器中生物膜的微生物多样性依次降低。

			[image: ]图5-105　Shannon-Wiener曲线



			
		
			
			② OTU分布Venn图　选用相似水平为97%的OTU样品表，用R语言工具统计和作图，所绘Venn图如图5-106所示。从图中可以看出，3个样品共有的OTU为220个，LnZ0有123个独有的OTU，LnZ2和LnZ22都有15个独有的OTU，LnZ0和LnZ2有50个共有的OTU，LnZ0和LnZ22有18个共有的OTU，LnZ2和LnZ22有105个共有的OTU。

				[image: ]图5-106　OTU分布Venn图



			③ 样品微生物群落的差异性分析　活性污泥生物膜样品的群落结构组成丰度热图如图5-107所示。图中颜色块表示物种相对丰度值，颜色越红相对丰度值越高，颜色越蓝相对丰度值越低。图中结果表明，最高相似度为36.39%，LnZ0菌群群落组成与其他反应器相比始终相差较大，LnZ2和LnZ22菌群群落组成较为相近，表明随着实验各阶段的运行，生物膜中菌群组成趋于相近。

			[image: ]图5-107　生物膜样品的群落结构组成丰度热图



			
			④ 样品微生物群落结构分析　对活性污泥样品的微生物群落PCoA分析结果如图5-108所示。从图中可以看出，样品在PC1轴的方向分离开来，LnZ0污泥样本与其他污泥样品微生物群落分离开来，LnZ2与LnZ22活性污泥样品微生物群落聚集较为紧密。

			[image: ]图5-108　微生物群落主坐标分析结果



			
			图5-109为生物膜样品中微生物群落门类分析结果。从图中可以看出，16S rRNA基因序列共鉴定了11个门，其中变形菌门（Proteobacteria）占主导地位，在LnZ0、LnZ2、LnZ22中分别占75.15%、70.31%、61.14%，其次为拟杆菌门（Bacteroidetes），在LnZ0、LnZ1、LnZ11中分别占9.83%、16.83%、24%。疣微菌门（Verrucomicrobia）在LnZ2和LnZ22中为优势菌门，绿菌门（Chlorobi）在LnZ0中为优势菌门，厚壁菌门（Firmicutes）、（Parcubacteria）在LnZ22中为优势菌门。由分析结果可以看出，随着实验各阶段的运行，Bacteroidetes丰度的增加幅度较大，由驯化末期的9.83%增加到了第四阶段末期的24%，Bacteroidetes可分解难降解有机物，且可将蛋白质水解为氨基酸等，将脂肪类物质水解为脂肪酸和醇等。Verrucomicrobia随着实验的进行也成了系统中的优势菌门，其极富环境耐受能力、极端嗜酸、喜好贫营养环境，16S rRNA结果显示，Verrucomicrobia与变形菌门细菌具有很高的同源性［41，42］。实验进行到第四阶段末期，出现的优势菌门Firmicutes和Parcubacteria都是有脱氮能力的细菌，可见系统脱氮能力有所增强。

			[image: ]图5-109　生物膜样品中微生物群落门类分析结果



			
			3个实验阶段生物膜样品的微生物群落结构分析（属水平上）如图5-110所示。从图中可以看出，LnZ0生物膜细菌群落中相对丰度大于2.0%的有10种，它们分属Zoogloea、Thauera、Hydrogenophilaceae_uncultured、Haliangium、Candidatus_Competibacter、env.OPS_17_norank、Plasticicumulans、Ideonella、Denitratisoma、Azospira；LnZ2生物膜细菌群落中相对丰度大于2.0%的有8种，它们分属Zoogloea、Thauera、Hydrogenophilaceae_uncultured、Saprospiraceae_uncultured、Chitinophagaceae_uncultured、Dechloromonas、Prosthecobacter、Thiothrix；LnZ22生物膜细菌群落中相对丰度大于2.0%的有10种，它们分属Thauera、Nitrosomonas、Hydrogenophilaceae_uncultured、Saprospiraceae_uncultured、Chitinophagaceae_uncultured、Thiobacillus、Parcubacteria_norank、Comamonas、Ferruginibacter、Diaphorobacter。Haliangium、Candidatus_Competibacter、Plasticicumulans、env.OPS_17_norank、Ideonella、Denitratisoma、Azospira仅在LnZ0中为优势菌，也就是说LnZ0的10种优势菌中有7种与LnZ2、LnZ22不同；Dechloromonas、Prosthecobacter、Thiothrix仅在LnZ2中为优势菌；Nitrosomonas、Thiobacillus、Parcubacteria_norank、Comamonas、Ferruginibacter、Diaphorobacter仅在LnZ22中为优势菌，其中亚硝化单胞菌（Nitrosomonas）是短程硝化稳定运行的保证，硫杆菌属（Thiobacillus）可进行硫代谢，丛毛单胞菌属（Comamonas）具有脱氮、降解有机物的作用，Ferruginibacter具有电化学活性。Thauera、Hydrogenophilaceae_uncultured为三个实验阶段生物膜中共有的优势菌，这两种菌都具有脱氮能力， Thauera也能够降解有机物，且对芳香族化合物有降解能力［43］。Zoogloea为LnZ0和LnZ2共有的优势菌，Saprospiraceae_uncultured、Chitinophagaceae_uncultured为LnZ2和LnZ22共有的优势菌。

			[image: ]图5-110　3个实验阶段生物膜样品的微生物群落结构分析（属水平上）
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第6章　短程反硝化除磷脱氮工艺与微生物特性

6.1　短程硝化系统启动及影响因素

			6.1.1　短程硝化系统启动

			硝化反应分为亚硝化过程和硝化过程两个步骤。亚硝化过程即亚硝酸菌（AOB）将氨氮氧化为亚硝态氮的反应；硝化过程即硝酸菌将亚硝态氮氧化为硝态氮的反应。亚硝化反应是硝化反应的前提，亚硝化反应为硝化反应提供底物，二者一前一后发生。短程硝化反应即把硝化反应控制在亚硝化反应阶段，通过选择性抑制硝酸菌NOB的生长，同时有利于氨氧化菌AOB的生长。因此，实现氨氧化菌AOB富集，使硝化反应停止在HNO2阶段，出现亚硝酸盐积累是短程硝化反应的关键。据报道，在N[image: ]被全部降解完的时刻，pH值会骤然降低，出现一个“氨谷”，此刻及时停止曝气，可以实现对N[image: ]-N的积累。因此，试验短程硝化污泥的驯化可以通过反应过程中检测pH值来确定短程硝化反应的结束，进而促进对N[image: ]-N的积累。此外，试验采用进水氨氮高、低两个不同浓度对AOB进行驯化。

			6.1.1.1　曝气时间确定

			图6-1、图6-2为硝化反应过程中pH值及污染物浓度随时间的变化情况。从图中可以看出，反应进行到390min时，pH曲线骤降，390min点为“氨谷”，此时N[image: ]-N已被降解完全；反应过程中N[image: ]-N与N[image: ]-N浓度增加，在“氨谷”之前反应进行到360min时，N[image: ]-N浓度达到最大值；反应继续进行，N[image: ]-N浓度开始下降，证明反应360min后，N[image: ]-N开始向N[image: ]-N转化，为保证N[image: ]-N积累，氨氧化反应结束后应立即停止曝气，初步拟订短程硝化反应的曝气时间为360min。

			[image: ]图6-1　硝化反应过程中pH值随时间的变化情况



			
			[image: ]图6-2　硝化反应过程中污染物浓度随时间的变化情况



			
			6.1.1.2　低浓度氨氮驯化期

			试验进水氨氮浓度为30～40mg/L，pH值为7.5，温度为25～27℃，维持溶解氧浓度为0.5～1mg/L，污泥取自沈阳北部污水处理厂二级沉降池，进行短程硝化污泥的驯化培养，运行模式为瞬时进水、好氧曝气搅拌360min、沉淀30min、瞬时排水，本阶段共运行14天28个周期。

		
			
			从图6-3、图6-4中可以看出，驯化初期出水氨氮浓度较大，为27.7mg/L，随着反应的进行出水氨氮浓度逐渐降低，到第14天氨氮出水浓度下降到2.1mg/L，这是由于进水初期氨氮浓度不高，硝化过程所需的氨氮不足，导致微生物进行内源呼吸或死亡，导致出水氨氮浓度较高。在接下来的几天连续驯化后，微生物逐渐适应了低浓度氨氮的环境，系统内亚硝酸菌量逐渐稳定，驯化到第14天时，出水N[image: ]-N浓度为2.1mg/L。随着反应的进行，系统出水N[image: ]-N浓度逐渐降低，说明硝酸菌逐渐在系统中处于劣势直至被淘汰。N[image: ]-N浓度逐渐升高，由起初的0.5mg/L升高到25.5mg/L，亚硝酸盐积累率达到82.3%。由此可见，在DO值为0.5～1mg/L时，亚硝酸菌对氧的亲和力比硝酸菌要强，所以在污泥系统中亚硝酸菌将会占据优势地位，成为优势菌种，使N[image: ]-N得到积累。

				[image: ]图6-3　N[image: ]-N浓度变化



			
			[image: ]图6-4　N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度变化



			6.1.1.3　高氨氮驯化期

			据资料记载，如果亚硝酸盐积累率超过50%，即可认为系统内发生了亚硝化积累现象［1］。经过进水高浓度氨氮驯化14天后，系统内已经积累了一定量的亚硝酸菌，亚硝态氮的积累率稳定在80%以上，升高进水氨氮浓度到67～80mg/L，其他运行条件不变进行驯化，本阶段共运行14天28个周期。

			图6-5与图6-6反映了高氨氮进水浓度下亚硝酸盐的积累量。由图可知，进水氨氮浓度为69.8～80.1mg/L，虽然低氨氮浓度驯化时氨氧化率已达到90%左右，但高浓度氨氮驯化初期氨氧化率只有30%左右，这是因为高浓度氨氮进水驯化初期，系统中原有的亚硝酸菌较少不能完全将氨氮氧化，出水氨氮浓度较高，随着连续的驯化系统很快适应了高浓度氨氮进水，氨氧化率逐渐提高，到第14天时，出水氨氮浓度为4.1mg/L，氨氧化率稳定在94%左右；反应初期出水N[image: ]-N浓度较高，后又逐渐降低，由驯化初期的10.8mg/L降低到驯化末期的3.6mg/L；N[image: ]-N浓度升高的速度较快，到第14天时，N[image: ]-N出水浓度达到61.5mg/L，亚硝态氮积累率达到94.5%。此时，短程硝化效果明显，亚硝酸菌驯化成功。

			[image: ]图6-5　N[image: ]-N浓度变化



			
			[image: ]图6-6　N[image: ]-N和N[image: ]-N浓度变化



			
			6.1.2　温度影响

			6.1.2.1　温度对短程硝化稳定性的影响

		
			图6-7～图6-9反映了温度在11～33℃变化的过程中，系统三氮的浓度变化及亚硝态氮积累情况。试验进水氨氮浓度范围为83.6～94.3mg/L，COD为102mg/L左右，曝气量为100m3/h，反应时间为360min，DO值为1.0～1.2，pH值为7.5～7.8，MLVSS维持在2000mg/L左右，SRT控制在12d左右。试验于2011年2月中旬开始进行，由于该室内没有暖器，在不控制温度的情况下进水温度为11～14℃，氨氧化率平均达到77.0%，出水硝态氮平均浓度为13.38mg/L，出水亚硝态氮平均浓度为51.56mg/L，亚硝态氮积累率达到79.5%，说明此温度范围内硝酸菌活性降低，这与李松良等［2］提出的“温度低于15℃硝化速率会降低，低温会严重影响硝化菌活性，出现HNO2的积累”相一致。随着装置运行到4月份时室内温度达到15～20℃，此温度范围内亚硝酸菌活性受到抑制，硝酸菌活性增强，出水硝态氮浓度为29.66mg/L，出水亚硝态氮平均浓度为41.38mg/L，证明15～20℃范围内硝化过程中产生的亚硝态氮大部分已被氧化成硝态氮。袁林江等［3］认为温度为15～30℃时，亚硝酸盐可完全被氧化为硝酸盐。试验在严格控制pH值和DO值等条件下，仍然有短程硝化现象发生，有58.3%的亚硝态氮积累率，说明温度不是影响短程硝化的唯一因素，在适当控制运行条件的情况下，仍可实现短程硝化，达到HNO2的积累。系统运行到8月份，室内温度在25℃以上，水浴加热装置温度达到30～33℃，系统氨氧化率为90.6%，亚硝态氮积累率为89.1%，出水硝态氮平均浓度为8.8mg/L，出水亚硝态氮平均浓度为72.58mg/L，可见，温度超过30℃后，亚硝酸菌活性变强，亚硝化效果明显，此结论与高大文等［4］的研究结论相近。可见，本试验11～14℃温度段及30～33℃温度段亚硝酸菌活性较好，短程硝化效果明显。

			
				[image: ]图6-7　11～14℃三氮浓度变化



			[image: ]图6-8　15～20℃三氮浓度变化



			
			[image: ]图6-9　30～33℃三氮浓度变化



			
		
			6.1.2.2　温度对短程硝化速率的影响

			由于温度在15～20℃范围内，亚硝态氮积累率比较低，为58.3%，出水亚硝态氮平均浓度为41.38mg/L，因此考虑在其他运行条件不变的情况下，采用延长反应时间的方式提高亚硝化反应速率，设定温度为15～20℃、反应时间设为540min，其他两个温度段的反应时间维持360min不变，考察不同温度下短程硝化氨氧化速率和亚硝化速率。由表6-1可以看出，随着温度的升高，系统内微生物的生长速度加快，污泥MLVSS略有升高，由于15～20℃温度段反应时间较长，因此氨氮去除效果最好，出水浓度为11.3mg/L，说明在15～20℃温度段亚硝酸菌活性低的情况下，可以通过延长反应时间的方式改善亚硝态氮积累效果，此结论与彭永臻等［5］的研究结论相一致。反应结束系统内累计亚硝态氮浓度与反应温度成正比，11～14℃温度段与15～20℃温度段，系统合成N[image: ]-N的浓度较相近，分别为50.7mg/L和51.6mg/L，30～33℃温度段短程硝化效果最好，系统出水N[image: ]-N浓度为69.1mg/L。15～20℃温度段，通过延长反应时间的方式能够提高出水N[image: ]-N浓度，反应时间是其余两个温度段的1.5倍，最大比氨氧化速率和最大比亚硝化速率分别为5.4mg/（g VSS·h）和3.67mg/（g VSS·h），平均氨氧化速率和平均亚硝化速率较低，分别为3.76mg/（g VSS·h）和2.51mg/（g VSS·h）。30～33℃温度段，氨氧化及亚硝化效果最好，最大比氨氧化速率分别是11～14℃温度段和15～20℃温度段的1.7倍及1.74倍，最大比亚硝化速率分别是11～14℃温度段和15～20℃温度段的1.53倍及2.14倍，说明温度对亚硝化反应的影响要大于对氨氧化反应的影响，氨氧化率与温度成正比，温度越高氨氮去除效果越好，亚硝化积累率并非与温度成正相关，在较低温度段（11～14℃）和较高温度段（30～33℃）时，亚硝态氮积累效果好。

			表6-1　短程硝化过程关键参数

[image: ]

			6.1.3　pH影响

			6.1.3.1　不同pH值时的短程硝化效果

			pH是短程硝化反应的重要影响因素，能够影响微生物膜的通透性及表面带电性，每种微生物的新陈代谢反应都有其最佳的pH值范围，pH值的变化能够引起游离氨FA浓度的变化［6］。据资料记载［6］，FA对亚硝酸菌AOB的抑制浓度为10～150mg/L，对硝酸菌NOB的抑制浓度为0.1～1.0mg/L，反应器内微生物的生化反应又能引起pH值的上升或下降，因此，在污水生物处理过程中，保持最佳的pH值范围至关重要。

			[image: ]　　 （6-1）

			式中，［FA］为游离氨浓度，mg/L；［N[image: ]-N］为氨氮浓度，mg/L；T为温度， ℃。

			表6-2为进水氨氮浓度为80mg/L、温度为28℃时，不同pH值所对应的FA的理论值。由表可见，pH值与FA浓度成正相关，随着pH值的升高，FA值增大。理论上pH值在6.7～7.1之间，FA值为0.35～0.88mg/L，在NOB的抑制浓度范围（0.1～1.0mg/L）内，小于AOB的抑制浓度范围（10～150mg/L），对NOB有一定程度的抑制作用，且抑制作用随FA浓度的增大而增强，对AOB没有抑制作用，短程硝化反应不受其影响；pH值在7.2～8之间，FA值为1.11～6.58mg/L，大于NOB的抑制浓度范围且小于AOB的抑制浓度范围，有利于短程硝化反应的进行。

			表6-2　pH值对FA的影响

[image: ]

		
			试验以驯化好的短程硝化污泥为研究对象，设定pH值为6.7～7.1、7.2～7.5、7.6～8三种不同范围时，测定12个周期内系统氨氮和亚硝态氮浓度，以及氨氮去除率和亚硝化率，进而考察不同pH值对短程硝化效果的影响，从而确定短程硝化反应的最佳pH值范围。试验过程中采用0.1mol/L的NaOH和HCl溶液调节pH值，进水COD浓度为130～140mg/L，氨氮浓度为75～85mg/L，温度为28℃，HRT为6h，DO为1.2～2mg/L，MLSS为3200～3500mg/L。

			图6-10为pH值为6.7～7.1、7.2～7.5、7.6～8时氨氮的去除情况。系统pH值为6.7～7.1时，进水氨氮浓度为79.4～83.4mg/L，平均浓度为80.91mg/L，出水氨氮浓度为11.6～13.6mg/L，平均浓度为12.84mg/L，氨氮去除率为82.54%～85.93%，平均去除率为84.12%。这说明pH在6.7～7.1时，亚硝酸菌和硝酸菌的活性较好，该pH值范围内系统中游离氨浓度小，对硝化反应的影响小。pH值为7.2～7.5时，进水氨氮浓度为79.3～83.7mg/L，平均浓度为81.23mg/L，出水氨氮浓度为7.4～10.1mg/L，平均浓度为8.54mg/L，氨氮去除率为87.67%～90.92%，平均去除率为89.48%。该pH段氨氮处理效果较好，硝化细菌在pH值为7.2～7.5时活性最强，且其合成的FA量少，对硝化细菌的毒性小，硝化反应进行得较彻底，去除率高。pH值为7.6～8时，进水氨氮浓度为78.4～83.2mg/L，平均浓度为80.53mg/L，出水氨氮浓度为7.1～9.4mg/L，平均浓度为8.09mg/L，氨氮去除率为88.21%～91.21%，平均去除率为90.0%，仅比7.2～7.5pH值段高0.52%，说明对于本试验提高pH值有利于硝化反应的进行，但据资料记载，pH值过高，pH值超过9后，反而对氨氧化菌有抑制作用，影响短程硝化的实现［7］。

			
				[image: ]图6-10　不同pH值时N[image: ]-N的去除情况



			
		
			图6-11反映了不同pH值条件下，系统出水硝态氮浓度和亚硝态氮的积累情况，反应过程中进水氨氮浓度为79.4～83.4mg/L。由图可见，pH值为6.7～7.1时，测得FA的浓度范围为0.35～0.86mg/L，在NOB的抑制浓度范围（0.1～1.0mg/L）内，此时NOB在一定程度上受到抑制，但是短程硝化反应可以实现，出水平均亚硝态氮积累率为78.96%，出水亚硝态氮平均浓度为52.34mg/L，出水硝态氮平均浓度为13.93mg/L。pH值为7.2～7.5时，短程硝化效果较好，该阶段亚硝态氮平均积累率为90.15%，出水亚硝态氮和硝态氮平均浓度分别为63.91mg/L和6.98mg/L，FA平均浓度为1.35mg/L。分析认为，该pH值段亚硝酸菌活性较强，并且该pH值段FA浓度完全抑制了NOB的生长，且AOB受到的抑制程度很小，此外，该FA浓度只能抑制NOB的生长并不能致死NOB，运行一段时间后，NOB菌逐渐适应FA环境，因此会有少量的硝态氮生成，笔者认为要想持久维持短程硝化状态，可采取定期排泥的方式，及时将系统内受到抑制的NOB排出，这样AOB可以一直作为优势菌种生存。pH值为7.6～8时，FA的平均浓度为4.82mg/L，此时NOB活性已完全受到抑制，AOB活性并没有受到影响，该pH值段出水硝态氮平均浓度为6.53mg/L，亚硝态氮浓度为64.11mg/L，平均亚硝态氮积累率为90.73%，其短程硝化效果与pH值为7.2～7.5时的效果比较相近。由试验中亚硝态氮积累情况可见，pH值大于7.2时，短程硝化效果较好。综合考虑加药成本问题，pH值在7.2～7.5时为短程硝化反应的最佳pH段。

			
				[image: ]图6-11　不同pH值下N[image: ]-N积累情况



			6.1.3.2　pH值对亚硝态氮积累率的影响

			以驯化好的短程硝化污泥为介质，研究不控制DO连续微氧曝气和控制DO两种情况下，pH值对短程硝化的影响。试验过程中进水氨氮浓度为80～83mg/L，初始pH值为7.2～7.5，温度为28℃，测定连续反应40天不控制DO和控制DO的情况下硝态氮及亚硝态氮的浓度。

		
			由图6-12可见，在不控制DO连续曝气，DO浓度变化范围为1.2～6.5mg/L，起始pH值为7.2～7.5，FA浓度为0.89～1.89mg/L的条件下，硝酸菌明显受到抑制，反应连续进行26天以前硝态氮的平均浓度只有9.21mg/L，亚硝态氮的平均积累率达到84.9%，此种情况维持了26天，短程硝化效果明显；但在28天开始，亚硝态氮积累率下降到70.1%，出水硝态氮浓度上升到22.9mg/L，随着反应的进行，亚硝态氮积累率逐渐下降，出水硝态氮浓度逐渐上升，反应到第40天时，亚硝态氮积累率下降到18.41%，与第26天相比下降了63.18%，出水亚硝态氮浓度下降到14.1mg/L，硝态氮浓度上升到62.5mg/L，此时短程硝化反应已完全被破坏转变成全程硝化反应。可见，单纯控制pH值和FA浓度而不控制DO浓度的情况下，短程硝化反应并不稳定。

				[image: ]图6-12　不控制DO浓度的情况下pH值对N[image: ]-N积累率的影响



			图6-13反映了控制DO浓度在0.8～2mg/L之间，其他条件不变时的亚硝态氮积累情况。由图可知，连续反应40天内，短程硝化反应基本稳定，亚硝态氮的平均积累率达到85.56%，亚硝态氮及硝态氮平均出水浓度分别为66.88mg/L和11.32mg/L。其中在反应第18天时，亚硝态氮积累率突然降低到78.4%，这是由于在反应第16天时，系统出现了过量排泥现象，之后几天又逐渐恢复到排泥之前的反应效果。可见，在控制pH值和DO浓度的情况，短程硝化效果稳定。

			[image: ]图6-13　控制DO浓度的情况下pH值对N[image: ]-N积累率的影响



			
			6.1.3.3　短程硝化过程中pH的变化

			试验过程中COD起始浓度为110mg/L，氨氮浓度为82.3mg/L，温度为28℃，pH值为7.5，DO浓度为1～2mg/L，反应时间设为360min，测定短程硝化过程中COD、氨氮、亚硝态氮浓度及pH值变化情况。

			
			
			由图6-14可见，短程硝化反应前60min，pH值先迅速降低后又骤然升高，分析认为反应前60min为氨氮吸附及有机物降解阶段，微生物在降解有机物的过程中会产生一定量的CO2，CO2会与水中的H+结合生成H2CO3，导致体系内pH值下降。此外，有机物降解过程中会产生一些小分子有机酸，这也会导致体系内pH值下降。随后由于曝气作用，使体系内产生的CO2被吹脱出体系，溶液中的CO2浓度降低，最终引起系统内pH值的骤然升高。反应60～330min，pH值逐渐降低，这是由于随着短程硝化反应的进行，H+浓度逐渐增大，pH值降低。反应最后30min，pH值骤然升高到7.92，比反应起始pH值要高，这是因为随着硝化反应的结束，体系内H+已消耗殆尽，剩余碱度随着曝气以CO2形式被吹脱，pH值迅速升高，待多余CO2被吹脱结束后，pH值会逐渐趋于稳定。在反应前60min内，亚硝态氮浓度基本没有变化，说明短程硝化反应并未发生，但氨氮浓度却有少量的降低，分析认为是由于异养微生物对氨氮吸附和合成代谢作用［8］；碳源被迅速消耗，COD浓度迅速下降，反应到60min时，体系中COD浓度为6.5mg/L，去除率达到94.1%；60min后COD浓度变化很小，证明有机物氧化已经结束，短程硝化反应逐渐开始，此时pH值开始降低，该pH值点可以称作有机物氧化结束和短程硝化开始的转折点，亚硝态氮开始积累，短程硝化反应结束后出水亚硝态氮浓度为71.4mg/L，COD浓度为2.9mg/L。

			[image: ]图6-14　短程硝化过程中氮、COD浓度及pH值的变化情况



			综上所述，有机物氧化与短程硝化反应的pH值密切相关，可通过pH值的变化判断反应的开始与结束，进而能够为短程硝化反应的进行提供可靠的控制参数。

			6.1.4　SRT影响

			6.1.4.1　不同SRT对亚硝态氮浓度的影响

			污泥龄反映了微生物在系统中的平均停留时间，SRT越大，微生物在系统中停留的时间越长，因此为了在反应器中积累某种菌种，SRT要大于该菌种的世代周期。由于亚硝酸菌的世代周期比硝酸菌的世代周期短，因此可以控制SRT大于亚硝酸菌的世代周期而小于硝酸菌的世代周期，从而使亚硝酸菌得到积累，硝酸菌被淘洗出体系，从而实现短程硝化。试验过程中，进水氨氮浓度为79.1～84.5mg/L，COD浓度为120mg/L。

			考察系统在4d、8d和12d三个污泥龄条件下分别运行7天时氨氮和亚硝态氮浓度的变化情况。SRT对短程硝化效果的影响见图6-15。从图中可以看出，氨氮去除率随着SRT的增大而增大，当SRT为4d、8d、12d时，氨氮的平均去除率分别为73.67%、89.29%、91.06%，氨氮平均出水浓度分别为21.43mg/L、8.77mg/L、7.36mg/L，分析认为，随着SRT的增大，微生物在系统中停留的时间变长，硝化反应彻底，氨氮去除率高。在三个不同的SRT下，SRT为8d时，亚硝态氮积累率最大，为89.43%。SRT为4d和12d时，亚硝态氮平均积累率分别为68.15%和67.15%。这是因为SRT为4d，小于亚硝酸菌的世代周期，亚硝酸菌被排出到系统外，短程硝化反应不彻底，亚硝态氮积累率低；SRT为8d，大于亚硝酸菌的世代周期且小于硝酸菌的世代周期，因此，硝酸菌被淘洗出，亚硝酸菌成为优势菌种，亚硝态氮积累效果明显；SRT为12d，不仅大于亚硝酸菌的世代周期，而且也大于硝酸菌的世代周期，硝酸菌在系统内大量积累，生成的亚硝态氮进一步被氧化为硝态氮，亚硝态氮积累率降低，短程硝化渐渐向全程硝化转变。

			[image: ]图6-15　SRT对短程硝化效果的影响



			
			图6-16反映了三个不同SRT典型周期内亚硝态氮浓度随时间的变化情况。从图中可以看出，在三个不同SRT运行下，亚硝态氮浓度均随着反应时间的延长而增大。其中，SRT为8d时生成的亚硝态氮浓度最大，为64.7mg/L，亚硝态氮积累率达到88.7%；SRT为4d和12d时，反应结束生成亚硝态氮的浓度分别为37.4mg/L和49.9mg/L，分别比SRT为8d时降低42.19%和22.87%。由此可见，氨氮的去除效果与SRT成正比：SRT为12d时，氨氮去除效果最好，出水氨氮浓度为8.6mg/L；SRT为4d和8d时，出水氨氮浓度分别为21.2mg/L和10.9mg/L。因此，取SRT=8d为短程硝化反应的最佳污泥龄。

			[image: ]图6-16　不同SRT下N[image: ]-N的浓度变化



			
			6.1.4.2　SRT对短程硝化反应速率的影响

			图6-17反映了污泥龄与污泥浓度（MLVSS）之间呈线性关系，即随着污泥龄的延长，污泥在反应器中的停留时间延长，污泥积累浓度变大。由表6-3可以看出：随着SRT的增大，系统内微生物的生长速度加快，污泥MLSS、MLVSS逐渐升高；三种SRT运行下，最大比氨氧化速率比较相近，分别为7.4mg/（g VSS·h）、8.06mg/（g VSS·h）、7.82mg/（g VSS·h）。随着SRT的增大，微生物在反应器中的停留时间延长，硝化反应进行得更加充分，氨氧化速率本应提高，但是由于SRT增大后，污泥浓度MLVSS也增大，单位质量污泥中所含有的硝化细菌的数量与活性未必提高，因此，随着SRT的增大氨氧化速率并没有增大。三种不同的SRT运行下，系统亚硝态氮积累速率相差很大，SRT为8d时，最大比亚硝态氮积累速率为7.38mg/（g VSS·h），是其余两个SRT的1.4倍和1.46倍，说明SRT=8d的条件下，亚硝酸菌活性强，短程硝化反应彻底，亚硝态氮积累率最大。

			[image: ]图6-17　污泥龄与污泥浓度（MLVSS）的关系



			
			表6-3　短程硝化过程关键参数

[image: ]

			6.1.5　DO影响

			DO是短程硝化反应的重要控制参数，DO浓度的变化关系到微生物活性及种群结构变化。据资料记载［9］：亚硝酸菌对DO的亲和力比硝酸菌要强，亚硝酸菌的氧饱和常数为0.2～0.4mg/L，硝酸菌的氧饱和常数为1.2～1.5mg/L。因此，只要长期保持低溶解氧浓度运行，硝酸菌的生长受到抑制，亚硝酸菌逐渐成为优势菌种，可实现短程硝化反应。本试验将DO浓度控制在0.2～0.5mg/L、0.5～1.2mg/L、1.2～3mg/L三个不同浓度范围，进水氨氮浓度为77.2～83.9mg/L，COD浓度为135mg/L，初始pH值为7.3～7.5，水温为25～30℃，MLVSS为2200mg/L，每个溶解氧状态运行7天，测定出水各指标浓度。

			6.1.5.1　DO对短程硝化效果的影响

		
			由图6-18、图6-19可知，当DO浓度为0.2～0.5mg/L时，氨氮的去除率比较低，约为66.99%，亚硝态氮积累率比较高，为92.29%，出水亚硝态氮浓度为47.27mg/L。这是因为硝酸菌和亚硝酸菌均为好氧菌，DO浓度很低时，硝化细菌的活性受到一定程度的抑制，因此氨氮去除率比较低，但是，因为亚硝酸菌对DO的亲和力强于硝酸菌，所以在低溶解氧浓度条件下，DO优先与亚硝酸菌结合，亚硝酸菌成为优势菌种，亚硝态氮积累率较高。DO浓度为0.5～1.2mg/L时，氨氮去除率为89.31%，亚硝态氮积累率为90.62%，出水亚硝态氮浓度为62.06mg/L，可见，该DO浓度段氨氮去除效果与亚硝态氮积累效果均比较好。当DO浓度提高到1.2～3mg/L时，氨氮去除率继续升高到91.27%，此时亚硝酸菌和硝酸菌的活性都很强，出现了硝酸盐大量积累的现象，亚硝态氮积累率降低到70.16%，但此时亚硝酸菌仍然占据主导地位，由此推断，继续升高DO浓度，硝酸菌活性将继续增强，短程硝化将转化为全程硝化。因此，较低的DO浓度可以抑制硝酸菌的生长，既能够长期保持短程硝化反应的顺利进行，又能够减少曝气量，节约能耗，具有一定的工程意义。因此，试验最佳DO浓度范围为0.5～1.2mg/L。

				[image: ]图6-18　不同DO浓度下N[image: ]-N的去除效果



			[image: ]图6-19　不同DO浓度下N[image: ]-N的积累效果



			
			图6-20为不同DO浓度段系统的最大比氨氧化速率。由图可知，最大比氨氧化速率与DO浓度成正相关性，在DO浓度为1.2～3mg/L时最大比氨氧化速率达到最大值9.59mg/（g VSS·h），其余两个DO浓度段最大比氨氧化速率分别为6.95mg/（g VSS·h）和8.45mg/（g VSS·h）。

			
				[image: ]图6-20　不同DO浓度段系统的
最大比氨氧化速率



			
			
			
			图6-21为不同DO浓度段系统的最大比亚硝态氮积累速率。由图可知，亚硝态氮积累速率与DO浓度并不成正比，发现DO浓度为0.5～1.2mg/L时，最大比亚硝态氮积累速率为8.36mg/（g VSS·h），最大比氨氧化速率为8.45mg/（g VSS·h），并且相同DO浓度，氨氧化速率要大于亚硝态氮积累速率，且DO浓度为0.5～1.2mg/L时，氨氧化速率与亚硝态氮积累速率之间的差距最小，说明此时短程硝化反应最彻底。

		
			[image: ]图6-21　不同DO浓度段系统的最大
比亚硝态氮积累速率



	
			
			由上述试验结果可知，溶解氧浓度过高或过低对亚硝酸盐积累都不利，试验实现短程硝化反应的最佳DO浓度为0.5～1.2mg/L。

			6.1.5.2　DO和ORP变化同短程硝化、COD降解的关联

			控制系统初始DO浓度为1.1mg/L，测定短程硝化过程中DO、ORP、COD及三氮浓度，找出DO和ORP变化与COD和三氮浓度变化的关联性。

		
			如图6-22、图6-23所示，在短程硝化过程中DO曲线与ORP曲线的变化趋势相近，在反应前60min内，DO曲线与ORP曲线均呈下降的趋势，分别由反应开始的1.12mg/L和－50.3mV下降到0.25mg/L和－120.2mV，有机物被大量消耗，COD浓度由开始的115.4mg/L下降到5.5mg/L，此时间段内三氮的浓度变化很小。分析认为，反应开始60min内，主要发生了异养微生物对有机物的分解代谢和合成代谢反应，为微生物对有机物和氨氮的吸附阶段，COD被大量吸收，同时有少量氨氮被吸附，表现为COD浓度的急剧下降及氨氮浓度的少量下降，而硝态氮浓度和亚硝态氮浓度基本没有变化，与此相对应的是DO值和ORP值不断下降。反应60min后，有机物消耗段已结束，DO、亚硝态氮与ORP曲线持续上升，反应结束时分别上升到3.58mg/L、62.5mg/L和154.7mV，氨氮浓度持续下降到7.8mg/L，而COD浓度与硝态氮浓度的变化很小，证明反应60min后异养微生物的分解代谢与合成代谢反应结束，短程硝化反应开始。试验表明，DO、ORP与氮浓度变化有很好的相关性，DO与ORP特征点能够标定短程硝化反应的开始点与结束点。

	[image: ]图6-22　DO、ORP变化与三氮转化的关联



			[image: ]图6-23　DO、ORP变化与COD浓度的关联



		6.1　短程硝化系统启动及影响因素

	反硝化除磷系统的稳定运行是系统脱氮除磷的关键。本节介绍反硝化除磷系统的三个启动阶段以及厌氧释磷阶段和缺氧吸磷阶段的影响因素研究，包括pH、SRT、温度、电子受体等，影响因素试验在自制的2L静态反应瓶中进行，如图6-24所示。

			[image: ]图6-24　静态厌氧/缺氧反应瓶



			
			6.2.1　短程反硝化除磷系统启动

			污泥取自沈阳市北部污水处理厂厌氧段，污泥静沉去掉上清液，放入SBR反应器中进行驯化，污泥浓度为1560～3800mg/L，进水为模拟生活污水。

			6.2.1.1　运行控制

			根据相关文献报道，聚磷菌被分为两类，其中一类既可以利用氧又可以利用硝酸盐和亚硝酸盐作为电子受体，记为PONn，并考虑到传统聚磷菌易于培养，因此拟在传统聚磷菌污泥驯化的基础上，进行以亚硝态氮作为电子受体反硝化聚磷菌污泥的驯化。污泥闷曝24h后，分三个阶段对反硝化聚磷菌污泥进行驯化。

			第一阶段：运行模式为瞬时进水/厌氧3h/好氧4h/沉淀0.5h/排水0.5h，每天运行3个周期，厌氧阶段保持pH值在7.5以上，MLSS为2000～3800mg/L，SV=30%，经过10天的运行成功驯化出高效的传统聚磷菌，该阶段不需要排泥。

			第二阶段：在第一阶段的基础上进行驯化，运行模式为瞬时进水/厌氧3h/沉淀0.5h/排水0.5h/缺氧进水/缺氧3h/沉淀0.5h/排水0.5h，第二阶段的厌氧进水与第一阶段进水水质一样，均为人工模拟生活污水，但缺氧进水中不含有碳源，目的是培养高效反硝化聚磷菌，避免常规的反硝化菌富集，缺氧通过向系统中投加亚硝酸盐来实现，N[image: ]-N∶TP=2∶1，初定亚硝酸盐浓度为20mg/L，厌氧阶段DO浓度为0.05～0.12mg/L，缺氧阶段DO浓度为0.6～1.5mg/L，污泥龄为20d，每天运行3个周期，每个周期两次进水、两次排水，共运行32天。

			第三个阶段：运行模式为瞬时进水/厌氧2h/缺氧2.5h/沉淀0.5h/排水0.5h，每天运行3个周期，进水COD浓度为200mg/L，TP浓度为10mg/L，N[image: ]-N浓度为30mg/L，pH值为8。系统在启动期间，注意观察污泥的颜色变化及微生物生长情况，注意污泥的沉降比，防止出现污泥上浮现象，每天测定进出水COD、TP、N[image: ]-N等指标，以便及时准确地判断系统的运行状况。

			6.2.1.2　第一阶段运行结果及分析

			第一阶段传统聚磷菌污泥驯化采用厌氧/好氧模式连续运行30个周期，系统中总磷的去除情况见图6-25。驯化初期磷的去除率很低，到第3个周期时磷的去除率为20.1%，系统运行过程中，聚磷菌逐渐成为优势菌种，总磷去除率逐渐升高，但提高的速率逐渐降低，第10个周期达到93.45%，出水TP平均浓度为0.8mg/L，达到了城市污水排放标准，污泥除磷能力得到了平稳的提高，污泥的颜色由棕色渐渐变为褐色，SV由60%逐渐降到30%。在第9个周期时磷的去除率骤然下降，是由于系统运行时排水口阻塞，致使上个周期处理过的污水未完全排净，进入第9周期参与反应。接下来的几个周期系统运行稳定，TP去除率平稳上升，虽然也会有少量N[image: ]-N和N[image: ]-N进入下个周期参与反应，但是充足的碳源保证微生物在短时间内足以将其反硝化，不会有反硝化菌与聚磷菌争夺碳源。

			[image: ]图6-25　第一阶段TP去除情况



			
			6.2.1.3　第二阶段运行结果及分析

			第二阶段反硝化聚磷菌污泥驯化，新加坡的J.Y.Hu等的研究中提出了有3种聚磷菌，其中有一种利用氧、硝酸、亚硝酸盐作为电子受体的聚磷菌，记为PONn，笔者在第一阶段驯化传统聚磷菌污泥的基础上进行第二阶段短程反硝化聚磷菌污泥的驯化，通过向缺氧阶段投加亚硝酸盐的方式实现缺氧吸磷，驯化过程中厌氧段排水是关键步骤，其目的是去除常规反硝化菌，对短程反硝化聚磷菌进行富集。第二阶段的驯化历经96个周期，图6-26为第二阶段TP、N[image: ]-N、COD的去除情况。从整体趋势上来看，COD较N[image: ]-N和TP更容易去除，N[image: ]-N和TP去除率的联系紧密。在第6个周期时，N[image: ]-N、TP、COD的去除率分别为10.54%、11.2%、40.62%，随着驯化过程的进行，污水中短程反硝化聚磷菌逐渐成为优势菌种，去除污染物的能力得到提高。到第96个周期时，N[image: ]-N、TP、COD的去除率分别达到了91.78%、92.3%、94.7%，说明反硝化聚磷菌驯化成功，以亚硝酸盐作为电子受体进行反硝化除磷是可行的。聚磷菌在厌氧释磷的过程中摄取有机物来合成大量的有机颗粒PHB，进而去除了污水中的COD；在缺氧过程中，聚磷菌利用N[image: ]-N为电子受体分解体内PHB产生能量完成代谢过程，超量吸磷，达到了去除污水中磷酸盐和N[image: ]-N的目的。在第60周期时，出现了N[image: ]-N、TP去除率降低，但是COD去除率依然很高的现象，这是因为系统排泥不及时，聚磷菌活性变差，所以N[image: ]-N、TP去除率降低，而系统中除了聚磷菌外还存在着其他利用COD进行新陈代谢的异养微生物，所以COD去除率依然很高。

			[image: ]图6-26　第二阶段TP、N[image: ]-N、COD的去除情况



			
			6.2.1.4　第三阶段运行结果及分析

			经过第二阶段的运行，系统中短程反硝化聚磷菌已成为优势菌种，以亚硝酸盐作为电子受体的反硝化

			
			除磷菌污泥驯化成功，经过30个周期，运行效果达到稳定。图6-27为第25周期系统运行情况。进水COD/TP=17，厌氧结束时系统中TP浓度由12.2mg/L上升到31.5mg/L，平均释磷速率为9.65mg/（L·h）。缺氧吸磷阶段，向系统中投加亚硝酸盐，N[image: ]-N浓度为25mg/L，COD浓度为70.6mg/L，经过180min的缺氧反应，COD出水浓度为23.7mg/L，TP出水浓度为1.2mg/L，吸磷速率为12.12mg/（L·h），N[image: ]-N去除率逐渐升高，到缺氧结束N[image: ]-N的去除率为94.2%。试验结果表明，通过合理的驯化方式，以亚硝酸盐作为电子受体进行反硝化除磷是可以实现的，这与Meihold等认为当N[image: ]-N浓度大于8mg/L时完全抑制缺氧反硝化聚磷的观点不一致。

			[image: ]图6-27　第25周期系统运行情况



			6.2.2　pH影响

			6.2.2.1　pH对生物除磷有影响的理论依据

			微生物的生长、繁殖与环境中的pH值密切相关，pH值影响微生物细胞膜的通透性及其表面带电性，因此不同的微生物有不同的最佳pH值范围，在污水生物处理过程中保持功能菌群的最适宜pH值十分重要。另外，通过对污水生物处理反应机理的研究及实践表明，反应器内生物化学反应的进行导致了pH值上升或下降。对于生物除磷过程，以乙酸为底物的厌氧过程的生物化学反应如下：

			（CH3COOH）1/2+0.5（C6H10O5）1/6+0.36HPO3（poly-P）+0.023H2O1.33（C4H6O2）1/4+0.17CO2+0.36H3PO4HPO3（poly-P）+H2OATP+H3PO4

			由方程式可知，在厌氧反应过程中伴随着质子的转移，从而会引起pH值的变化，总体来看，厌氧过程是一个pH值降低的反应过程。以O2为电子受体的好氧吸磷反应方程式如下：

			H3PO4（in）+ATPHPO3（poly－P）+H2O

			ε0H3PO4（out）+NADH2+1/2O2ε0H3PO4（in）+H2O

			由方程式可知，好氧吸磷过程中也伴随着质子的转化过程，总体是pH值升高的反应。在缺氧吸磷时，只是电子受体不同，反应的过程类似。由此可见，整个生物除磷过程也可以由pH值的变化来间接反映。因此，pH值可以作为指示生物除磷和除碳的过程参数。

			6.2.2.2　pH对生物除磷的具体影响

			（1）pH对除磷效果的影响

			pH是反硝化除磷工艺的重要控制参数，聚磷菌在厌氧条件下的释磷量一般随着pH值的升高而增加，因为pH值的变化与细胞膜电荷的变化相关，从而影响聚磷菌代谢过程中酶的活性。聚磷菌与聚糖菌之间也存在竞争，不当的pH值，导致聚糖菌在菌群中占优势，从而导致生物除磷失效。

			为了探讨反硝化聚磷菌在不同pH值条件下的运行性能，考察了6.5、7.5、8、8.5四个不同pH值条件下SBR反应器的除磷效果。在已经驯化好的反硝化除磷SBR反应器中取适量吸磷反应结束后的污泥，清洗后置于四个静态反应瓶中，加入配制好的模拟生活污水，TP浓度为10mg/L，COD浓度为220mg/L，MLSS为2800mg/L。厌氧段时间为120min，通过磁力搅拌器进行搅拌并通入氮气来实现；缺氧段时间为150min，通过连续滴加亚硝酸盐溶液来实现，亚硝酸盐浓度为25mg/L。在温度为23℃的条件下进行试验。

			图6-28为在一个典型周期内不同pH值条件下TP浓度的变化情况。pH值由6.5上升到8时，厌氧120min内释磷量由27.52mg/L提高到42.69mg/L，pH值越高释磷能力越强。这个现象可以通过除磷生化代谢模型来解释，乙酸虽然以分子的形式通过主动运输扩散进入细胞膜，但在细胞内它已经被转变为离子和质子形式，该过程需要消耗细菌质子移动力（PMF），其主要作用是通过膜结合酶复合体合成ATP并运输基质到细胞内。在聚磷菌体内，为了重建或者修复PMF，细胞需要分解体内储存的聚磷颗粒，并利用质子传输ATP的能力将分解的离子或分子输送到细胞外，从而发生了磷的释放，其宏观表现为液相中磷浓度的升高。因为pH值的升高将减小PMF，为了维持PMF恒定，聚磷菌需要分解更多的聚磷颗粒，故升高pH值能使更多的磷被释放出来。另外，有学者认为，在厌氧状态下聚磷菌吸收底物中的低分子有机物（HAc），并将其以PHB的形式储存在细胞体内，而将HAc输送到细胞体内所需要的能量（ATP）与pH值成正比，由于ATP主要由分解聚磷颗粒所产生，因此可推知升高pH值会增加吸收单位乙酸的释磷量。当pH值升高到8.5后，释磷量下降到28.69mg/L，这是由于磷酸盐沉淀引起的液相中检测值变小。

			[image: ]图6-28　不同pH值条件下TP浓度的变化情况



			
			pH值在6.5～8.5之间变化时，聚磷菌的缺氧吸磷能力也发生变化。pH值为6.5时，污泥的吸磷能力较低，在150min缺氧吸磷反应过程中，反应器内吸磷量为31.71mg/L，说明pH值过低时，聚磷菌释磷受到影响，合成的PHB很少，后续缺氧吸磷受到抑制。随着pH值的升高，缺氧吸磷量也随之增加。当溶液中pH值为7.5和8时，反应器内缺氧吸磷量分别为46.61mg/L和52.02mg/L，TP去除率为86.4%和93.3%。当pH值进一步提高到8.5时，缺氧吸磷量降低到31.41mg/L，由于pH值过高导致无效释磷，这部分释磷对吸收有机物没有贡献，因而对PHA的合成产生不利的影响，减少了PHA的合成，减少了后续的缺氧吸磷电子供体的量，对整个吸磷过程可能产生不利影响。

			图6-29反映了不同pH值条件下，最大厌氧释磷速率和最大缺氧吸磷速率的变化情况。从图中可以看出，当pH值在6.5～8之间时，最大厌氧释磷速率、最大缺氧吸磷速率与pH值成正相关，随着pH值的提高而增大。最大厌氧释磷速率由pH值6.5时的9.62mg P/（g VSS·h）增大到pH值8时的20.95mg P/（g VSS·h）；pH值大于8后易形成磷沉淀，释磷速率开始下降，pH值为8.5时，最大厌氧释磷速率为10.59mg P/（g VSS·h）。当pH值为6.5、7.5、8、8.5时，最大缺氧吸磷速率分别为18.92mg P/（g VSS·h）、20.55mg P/（g VSS·h）、23.29mg P/（g VSS·h） 和13.73mg P/（g VSS·h），说明pH值对释磷速率的影响比对吸磷速率的明显。

			[image: ]图6-29　pH值对释磷、吸磷速率的影响



			
			（2）pH对厌氧COD吸收、PHB合成、聚磷含量的影响

			图6-30为不同pH值条件下厌氧段COD吸收、PHB合成及poly-P分解情况。从图中可以看出，当pH值在6.5～8之间变化时，随着pH值的升高，厌氧反应吸收的COD、合成的PHB量和COD的吸收率都随之升高。pH值为6.5时，在整个厌氧反应器内单位质量污泥吸收的COD和合成的PHB分别为67.13mg/g VSS和41.47mg/g VSS，COD的吸收率为40.28%；pH值为8时，单位质量污泥吸收的COD和合成的PHB分别为84.27mg/g VSS和62.87mg/g VSS，COD的吸收率为50.56%，这是因为随着pH值的增大，细胞膜两侧的pH值梯度和电势差都随之升高，微生物吸收外碳源并转化成PHB的量增加。当pH值继续增大到8.5时，吸收的COD和合成的PHB量分别下降到63.2mg/g VSS和40.33mg/g VSS，COD吸收率降为37.92%，这与T.Nittami的研究结果相一致。分析认为，pH值过高后易形成磷酸盐沉淀，聚磷菌分解聚磷所释放的能量变小，因此单位质量污泥吸收碳源和合成PHB的量变小。此外，随着pH值进一步提高，细胞膜两侧pH值梯度和电势差均增大，分解聚磷酸盐释放的能量主要用于克服电势差将乙酸运输至胞内和PHB的合成。

			[image: ]图6-30　不同pH值条件下厌氧段COD吸收、PHB合成和poly-P分解情况



			
			随着pH值的增大，厌氧结束后污泥内含聚磷酸盐的量逐渐减少，聚磷酸盐分解率逐渐提高。在高pH值条件下，系统需要分解更多的聚磷酸盐以提供COD吸收及PHB合成所需要的能量。当pH值为6.5时，厌氧反应结束后污泥中聚磷酸盐含量为66.32mg/g VSS，聚磷酸盐分解率为24.64%。当pH值达到8时，厌氧反应结束后污泥中聚磷酸盐含量降到54.87mg/g VSS，聚磷酸盐分解率提高到37.65%。pH值继续增大，形成磷酸盐沉淀，影响聚磷酸盐的分解，所以pH值为8.5时，聚磷酸盐含量增加，分解率降低到26.28%。

			6.2.2.3　典型周期内系统运行情况

		
			pH值为8，其余运行条件不变，研究典型周期内系统运行状况。由图6-31可知，厌氧段污泥中聚磷浓度呈下降趋势，厌氧段聚磷分解量为33.52mg/g VSS，PHB浓度升高了62.87mg/g VSS，这是由于厌氧时聚磷菌分解体内的聚磷生成正磷酸盐，产生的能量用于吸收污水中的挥发性脂肪酸，如乙酸、丙酸等，并以聚β-羟基丁酸（PHB）的形式储存在体内。因此在厌氧过程中，随着聚磷的分解，溶液中COD浓度逐渐降低，PHB、TP的浓度逐渐升高，厌氧末TP浓度达到48.98mg/L。缺氧阶段聚磷逐渐积累，反应结束时聚磷浓度达到92.67mg/g VSS，PHB、N[image: ]-N、TP浓度均呈下降趋势，反应结束出水TP浓度为1.47mg/L，达到城镇污水排放标准Ⅰ级B标准，出水N[image: ]-N浓度为1.8mg/L，反应器中残余的亚硝酸盐浓度较低，不会影响下一周期厌氧释磷。分析认为聚磷菌在缺氧条件下，以亚硝酸盐作为电子受体，利用PHB作为碳源和能源，过量吸收水中的正磷酸盐转化为聚磷积累于细胞体内。此外，在整个反应过程中COD浓度均呈下降趋势，但主要在厌氧段被去除，厌氧结束时COD去除率达到78.84%，厌氧段出水COD浓度为33.93mg/L，这与周康群提出的厌氧结束后反应器内COD浓度尽量在50mg/L之下相一致，尽量避免剩余的乙酸进入缺氧段干扰聚磷菌吸磷，这是因为厌氧后乙酸量过多时，厌氧末端存在相当数量的耗氧有机物，使得传统反硝化菌在缺氧段得以发生反硝化反应，从而与反硝化聚磷菌形成对电子受体N[image: ]-N的竞争，导致缺氧吸磷受到制约。

				[image: ]图6-31　典型周期内COD、TP、N[image: ]-N、PHB与poly-P的变化情况



			6.2.3　SRT影响

			污泥龄（SRT）是系统中污泥量增殖一倍所需要的平均时间，污泥龄要根据反硝化聚磷菌生长所需的条件进行调节，使反硝化聚磷菌DPAO处在各自最优的生长条件下。污水中磷的去除是以排放剩余污泥来实现的，如果SRT维持较短则可能导致MLSS浓度变低，无法保证系统的正常运行，但是工艺除磷主要是通过排放剩余污泥完成的，过高的SRT会对工艺的除磷效果产生影响。因此，合理地控制SRT是污水除磷的关键。

			6.2.3.1　无排泥情况下的除磷效果

			SRT的大小直接影响着污水的处理效果，SRT较短将对生物除磷中的生物量产生影响，导致系统中生化反应发生变化，因而需要合理地控制污泥龄，既保证污水除磷效果又维持较高的污泥浓度。为了大致确定系统的SRT，考察了SBR连续36天无排泥情况下系统的脱氮除磷效果，进而确定最佳的SRT。试验过程中保持进水磷浓度为9.8～10.4mg/L，COD浓度为200～230mg/L，电子受体浓度为22～24mg/L，pH值为7.5～7.8，温度为25℃左右，系统每天运行2个周期。

		
			
			由图6-32可以看出，连续36天不排泥，系统仍有除磷效果，没有发生出水磷浓度大于进水的情况，但除磷效果不是很稳定，除磷率在48%～86.75%之间波动。系统运行第24天之前，出水磷浓度均小于3mg/L，达到城镇污水排放二级标准，平均去除率为80.67%；系统运行到第26天后，除磷效果逐渐变差，除磷率开始下降；到第36天时，出水磷浓度为5.8mg/L，磷去除率为48%。由此可推断，在不排泥的情况下系统仍有除磷效果，但连续运行超过24天后，除磷效果开始下降。这与传统除磷理论认为泥龄越短除磷效果越好的说法不一致，因为厌氧/缺氧条件下生长的反硝化聚磷菌DPAO比传统聚磷菌PAO生长速率慢，所以其SRT比PAO的长。

				[image: ]图6-32　无排泥系统除磷效果



			
			图6-33为系统在无排泥连续运行36天的情况下的脱氮及COD去除效果。从图中可以看出，COD的去除率在81.63%～92.71%之间变动，COD平均出水浓度为25.86mg/L，系统不排泥连续运行对COD去除并没有太大影响。碳源是微生物生长需要量最大的营养元素，在反硝化除磷系统中，乙酸作为能源被吸收到胞内，以PHB形式进行储存以便用于缺氧吸磷，即使在DPAO生长受到抑制的情况下，其他异养菌同样能吸收碳源作为能源维持自身的新陈代谢，污水中COD仍能被去除。在36天的反应过程中，N[image: ]-N去除率为75.83%～88.75%，N[image: ]-N平均出水浓度为3.89mg/L。在反硝化除磷反应过程中，亚硝酸盐作为反硝化除磷反应的电子受体被去除。此外，系统中存在着传统反硝化菌，同样能够发生反硝化反应，进而N[image: ]-N得以去除。

			[image: ]图6-33　无排泥系统COD、N[image: ]-N去除效果



			6.2.3.2　污泥龄对运行效果的影响

			（1）不同污泥龄对除磷的影响

			在系统运行稳定的情况下，考察SRT分别为10d、16d、24d、32d时对污水除磷效果的影响，每种条件下运行一个SRT周期，每天运行两个周期，反应过程中进水COD浓度为180～240mg/L，TP浓度为8.5～10.5mg/L，缺氧段N[image: ]-N滴加浓度为23～25mg/L，试验过程中保持温度为25～27℃，pH值为7.5～7.8，四个SRT周期的排泥量分别为1L、0.5L、0.5L、0.5L，在此期间测定系统的脱氮除磷及COD去除效果，并且测定污泥性能指标。

			
			由图6-34可以看出，系统在不同SRT条件下运行均有除磷效果，并没有出水磷浓度大于进水的情况发生。SRT为10d时，除磷率较低，TP平均去除率为60.69%，平均出水浓度为3.86mg/L，分析认为反硝化聚磷菌DPB生长速率较慢，世代周期比较长，当SRT小于其世代周期时，过早地排放剩余污泥会使污泥中的DPB流失，DPB在微生物种群中所占的比例减小，逐渐成为非优势菌种，从而影响除磷效果。此外，在进水有机物浓度固定、SRT较小的情况下，污泥有机负荷变大，厌氧结束后会有大量未被利用的外碳源COD进入缺氧段，传统反硝化菌及其他异养微生物吸收外碳源大量生长繁殖，从而抑制了DPB利用内碳源PHB进行反硝化吸磷。SRT提高到16d时，系统除磷效果有所提高，去除率较SRT为10d时提高了12.4%，TP平均出水浓度为2.5mg/L。当SRT为24d时，系统除磷效果最佳，TP平均去除率为89.66%，TP出水浓度为0.75～1.5mg/L，随着SRT的延长，在厌氧段DPB充分吸收外碳源并以PHB的形式储存于体内，使在缺氧段没有外碳源存在，DPB可利用PHB进行缺氧吸磷反应。可见，随着系统SRT变大，除磷率提高，这与传统观点认为SRT越小除磷效果越好的观点并不一致。SRT继续提高到32d的时候，系统出水除磷效果恶化，除磷率下降到59.76%，出水浓度下降到3.87mg/L，其原因是随着SRT的增大，污泥浓度变大，污泥有机负荷降低，在厌氧释磷过程中并没有足够的外碳源可供吸收，造成了“无效释磷”的发生，在缺氧段没有充足的内碳源PHB可供利用，缺氧吸磷受阻。

			[image: ]图6-34　不同SRT对除磷效果的影响



			
			
			由此可见，选择合适的SRT对除磷至关重要，SRT既不能过大导致系统内有机负荷变低，又不能过小致使有机负荷过高。根据除磷效果试验，本系统最佳SRT取24d。

			（2）不同污泥龄对碳源利用的影响

			
			图6-35反映了不同SRT时系统厌氧释磷、缺氧吸磷过程中碳源的利用情况。SRT为10d时，厌氧段系统对外碳源利用率较低，厌氧末系统出水COD偏高，平均浓度为83.7mg/L，随着SRT的延长，微生物吸收外碳源量增加，出水平均COD浓度降低；SRT为16d、24d、32d时，系统厌氧出水平均COD浓度分别为51.6mg/L、47.4mg/L、43.7mg/L。分析认为，SRT过小时，会出现DPB随着剩余污泥排出的情况，系统内聚磷菌含量变少，不足以提供足够的能源以吸收乙酸于胞内，出水COD浓度偏高。此外，当SRT很小时，MLSS小，反应器中微生物处于营养过剩的环境中，其活性低，而适当延长SRT，微生物处于营养缺乏的增殖后期时活性较强，为了维持自身的生命活力、新陈代谢，需要吸收利用大量有机物，因此SRT为16d、24d时，系统COD去除效果提高。SRT为10～24d时，虽然不同SRT对厌氧出水COD有影响，但对缺氧出水COD并无影响，平均出水浓度均低于30mg/L。SRT为10d、16d、24d时，厌氧末胞内PHB含量比较相近，平均浓度分别为100.05mg/L、94.93mg/L、96.06mg/L；SRT为32d时，厌氧末端PHB浓度较低，为56.45mg/L，原因是SRT较长时，污泥有机负荷偏低，胞内转化的PHB量少。随着SRT的延长，缺氧末PHB含量呈先降低后上升的趋势。SRT较短时，污泥有机负荷高，厌氧结束后残余的碳源进入缺氧段，异养菌优先吸收外碳源进行生化反应，反硝化聚磷菌吸收内碳源PHB进行缺氧吸磷受到抑制，因而缺氧末PHB含量高。SRT延长到32d时，系统中老化死亡的微生物残骸含量过高，聚磷菌活性降低，出水COD浓度偏高。

			[image: ]图6-35　不同SRT对碳源利用的影响



			（3）不同污泥龄对污泥性质的影响

		
			图6-36、图6-37分别为SRT为10d、16d、24d、32d时生物除磷反应器内厌氧段和缺氧段的污泥浓度和胞内聚合物含量的变化情况。从图中可以看出，污泥龄SRT与污泥浓度MLSS和MLVSS成正相关性，随着SRT的延长，MLSS和MLVSS逐渐上升，厌氧段MLSS由SRT为16d时的1560mg/L增加到32d时的3648mg/L，缺氧段MLVSS由SRT为16d时的1342mg/L增加到32d时的2214mg/L。厌氧段SRT的变化对PHB的合成量并无太大影响，理论上随着SRT的增大，PHB含量应该提高，但是在SRT延长的同时污泥浓

				[image: ]图6-36　厌氧段污泥浓度与PHB、poly-P含量



			[image: ]图6-37　缺氧段污泥浓度与PHB、poly-P含量



			
			度MLVSS也增大，所以单位质量污泥的PHB合成量并无明显差别。SRT为10d、16d、24d时，PHB含量分别为55.7mg/（L·g VSS）、61.6mg/（L·g VSS）、63.8mg/（L·g VSS）。随着SRT的增大，厌氧末端系统内poly-P含量呈下降趋势，SRT越长，MLVSS越大，聚磷菌释磷越充分，厌氧末污泥中poly-P含量越少，SRT为10d、16d、24d、32d时，poly-P含量分别为44.7mg/（L·g VSS）、38.9mg/（L·g VSS）、33.1mg/（L·g VSS）、23.1mg/（L·g VSS）。缺氧吸磷过程中，PHB作为碳源和能源被消耗进行吸磷反应。SRT为10d时，缺氧末系统中PHB含量较高，为35.9mg/（L·g VSS），poly-P含量较低，为58.335.9mg/（L·g VSS），分析认为厌氧段残余的外碳源进入缺氧段，微生物优先吸收外碳源，因而聚磷菌利用内碳源进行反硝化吸磷被抑制。SRT为24d时，观察到污泥沉降性能、镜检菌胶团状态稳定，泥水界面清晰，缺氧末PHB含量和poly-P合成量分别为16.3mg/（L·g VSS）和89.4mg/（L·g VSS），PHB消耗量越多，说明反硝化吸磷反应进行得更加完全，吸磷彻底。SRT为32d时，缺氧末聚磷菌胞内缺氧吸磷PHB消耗量小，聚磷含量降低，为41.8mg/（L·g VSS）。

			6.2.4　温度影响

			6.2.4.1　温度对运行效果的影响

			温度是生物除磷过程中的一个复杂的影响因素，温度过高或过低都会影响污水处理效果。温度能够影响微生物状态，如聚磷菌的活性；影响污泥种群构成，如污泥中聚磷菌的含量；影响污泥中物理和化学反应过程，如化学沉淀等。此外，温度还能影响酶的催化反应速率和基质向细胞扩散的速率。因此，温度的升高或降低对污水生物处理的影响显著。考查8℃、16℃、24℃、32℃四种不同温度下系统的脱氮除磷效果，以便为反硝化除磷菌提供最佳的生长环境。运行过程中维持pH值为7.8，SRT为20d，电子受体浓度为24mg/L。

		
			
			图6-38反映了系统在8℃、16℃、24℃、32℃四种不同温度下运行时，进出水中COD、N[image: ]-N、TP的浓度变化情况。从图6-38（a）中可以看出，COD进水浓度范围为200.4～220.3mg/L，随着温度的升高，COD的平均出水浓度呈逐渐降低的趋势，由温度为8℃时的59.87mg/L降低到24℃时的24.33mg/L，温度为32℃时，COD平均出水浓度与24℃时的比较相近，为27.3mg/L。温度为16℃、24℃、32℃时，出水COD平均浓度均在50mg/L以下，达到了《城镇污水处理厂污染物排放标准》一级A标准。温度升高，微生物活性增强，异养微生物吸收污水中的外碳源以维持自身新陈代谢的需要。图6-38（b）反映了反硝化除磷过程中电子受体亚硝酸盐的去除情况。进水N[image: ]-N浓度范围为20.7～24.2mg/L，温度为8℃、16℃、24℃、32℃时，出水N[image: ]-N平均浓度分别为15.59mg/L、7.59mg/L、2.33mg/L、2.53mg/L。由此可见，基本上温度与亚硝酸盐的去除效果成正相关，温度升高，聚磷菌的吸磷能力增强，电子受体N[image: ]-N的利用率提高，出水N[image: ]-N浓度降低。由图6-38（c）可知，在36d反硝化除磷过程中，进水TP的平均浓度为10.32mg/L，8～32℃四种不同温度下，出水TP平均浓度分别为6.14mg/L、3.36mg/L、1.79mg/L、3.2mg/L，随着温度的升高，微生物新陈代谢速度加快，释磷和吸磷能力提高，因而出水TP浓度降低，但是当温度过高后，会导致污泥浓度升高，单位质量污泥中微生物可利用的碳源相对减少，可利用的挥发性脂肪酸VFA量减小，致使反硝化聚磷菌的除磷能力下降。此外，高温会引起磷酸盐与某些阳离子（如钙离子、镁离子、铁离子）结合形成难溶性复合物而产生沉淀，影响生物除磷。因此，综合考虑，温度为24℃时系统的运行效果最佳。

				[image: ]图6-38　不同温度下SBR的运行效果



		
			图6-39反映了系统在8℃、16℃、24℃、32℃四种不同温度下运行时COD、N[image: ]-N和TP的去除率。由图可知，在四种不同的温度下，COD的去除率分别为74.9%、79.35%、90%和88.5%，随着温度的升高，COD的去除率整体呈上升趋势，但当温度升高到32℃时，COD去除率略有降低，这是因为温度升高时微生物的新陈代谢旺盛，部分微生物残骸未及时排出系统，导致出水COD浓度升高。在四种不同温度下，N[image: ]-N的去除率分别为30%、70.8%、90.8%和92.1%，可见温度与N[image: ]-N去除率成正相关，8℃时温度较低，反硝化聚磷菌生长速率下降，反硝化吸磷反应受到抑制。四种温度下，TP的去除率分别为27%、70.8%、86.5%和73%，温度降为8℃时，聚磷菌的厌氧释磷和缺氧吸磷均受到抑制。据文献记载，在温度为10～30℃的范围内，聚磷菌具有活性，并且随着温度的降低释磷速率呈下降趋势。此外，另有文献阐述聚磷菌的活性温度范围为4～37℃，随着温度的升高释磷速率增大。

				[image: ]图6-39　不同温度下COD、N[image: ]-N和TP的去除率



			6.2.4.2　温度对污泥特性的影响

			
			图6-40反映了系统在8℃、16℃、24℃、32℃四种不同温度下运行时污泥浓度、PHB含量和poly-P浓度的变化情况。从图中可以看出，随着温度的升高，污泥浓度MLSS呈上升趋势，这是因为温度升高，聚磷菌的增殖速度加快，污泥浓度变大，并且缺氧末污泥浓度比厌氧末污泥浓度要大。8℃厌氧末时，系统内污泥浓度MLSS为2700mg/L，16℃、24℃、32℃时厌氧末MLSS分别增加到3000mg/L、3220mg/L和3200mg/L，缺氧末污泥浓度由8℃时的2840mg/L升高到32℃时的3500mg/L。MLVSS的变化规律与MLSS相类似。随着温度的升高，反硝化聚磷菌的释磷能力增强，细胞体内储存的PHB量增多。8℃、16℃、24℃时缺氧末PHB浓度分别为40.8mg/L、32.2mg/L、23.4mg/L，poly-P浓度分别为128.7mg/L、141.6mg/L和152.3mg/L。温度继续升高到32℃时，缺氧末PHB和poly-P含量降为18.7mg/L和148.2mg/L。这是因为聚磷菌新陈代谢旺盛，繁殖迅速，有机底物浓度有限，单位质量污泥可利用的外碳源量受到限制，转化内碳源PHB的量减少，缺氧吸磷量受到影响。

			[image: ]图6-40　不同温度下污泥浓度、PHB含量和poly-P浓度的变化情况



			6.2.5　电子受体影响

			在微生物除磷过程中，吸磷阶段所利用的电子受体有氧气、硝酸盐和亚硝酸盐，短程反硝化除磷是指DPAO能利用在厌氧段吸收的有机物，在缺氧阶段以亚硝酸盐为电子受体将其氧化分解，同时利用此过程产生的能量将污水中的磷过量吸进胞内。早期研究认为亚硝酸盐是除磷工艺中的抑制剂，当亚硝酸盐浓度高于8mg/L时会对吸磷产生毒害作用。随着研究的深入，认为改变污泥驯化方式能够提高系统抗亚硝酸盐的阈值。本试验以驯化好的反硝化除磷污泥为基质，考察不同投加方式（集中投加和连续滴加）及不同浓度电子受体对除磷效果的影响。集中投加电子受体试验取反应器中厌氧释磷结束的泥水混合物5L，分别置于5个1L的静态反应器中进行缺氧吸磷反应，缺氧反应初每个静态反应器中分别集中投加6mg/L、12mg/L、18mg/L、26mg/L、32mg/L五种不同浓度的电子受体，测其去除效果。连续滴加试验选择在SBR反应器中进行，由低浓度向高浓度连续滴加，每种滴加浓度运行20天。

			6.2.5.1　集中投加不同浓度亚硝酸盐的影响

			向SRB反应器中加入人工模拟生活污水，保持MLSS为3600mg/L，COD浓度为160.2mg/L，磷浓度为9.8mg/L，pH值为7.8，温度为24℃，SRT为24d。厌氧反应2h后，系统中磷浓度达到30.6mg/L，同时大部分COD也被反硝化聚磷菌吸收并且转化成PHB储存在胞内，厌氧末出水COD浓度为10.6mg/L。厌氧结束后，缺氧反应初分别集中投加6mg/L、12mg/L、18mg/L、26mg/L、32mg/L五种不同浓度的亚硝酸盐溶液，缺氧反应进行2.5h。从图6-41中可以看出，集中投加浓度小于18mg/L的亚硝酸盐对反硝化吸磷没有抑制作用，投加浓度越低，缺氧反应初始阶段吸磷速度越快。电子受体亚硝酸盐的投加浓度为6mg/L时，缺氧反应30min内有10.4mg/L的磷酸盐被吸收，吸磷率达34%，缺氧反应结束时磷酸盐出水浓度为5.3mg/L；亚硝酸盐投加量为12mg/L时除磷效果最好，出水磷酸盐浓度为4.1mg/L，除磷率为58.16%；当投加浓度增大到18mg/L时，除磷效果与前两种投加浓度比较相近，在整个缺氧反应过程中没有出现“二次释磷”的现象；当亚硝酸盐投加浓度增加到26mg/L时，除磷效果变差，出水磷酸盐浓度为8.7mg/L；投加浓度为32mg/L时，缺氧吸磷受到抑制，亚硝酸盐抑制影响时间为90min，缺氧反应初始阶段甚至出现“溶磷”现象，出水磷浓度高达14.8mg/L，这是由于液相中亚硝酸盐浓度超过了反硝化聚磷菌所能接受的浓度范围，过多的N[image: ]离子与H+离子结合生成HNO2对微生物产生毒害作用，导致大量的反硝化聚磷菌死亡或溶菌作用出现磷的释放。

			
			[image: ]图6-41　集中投加N[image: ]-N时
TP和COD的浓度变化



			
			由图6-42可知，集中投加四种不同浓度时亚硝酸盐均有去除，亚硝酸盐集中投加浓度与缺氧反应开始30min内的亚硝酸盐去除量成反比。亚硝酸盐投加浓度为6mg/L时，缺氧初始30min内N[image: ]-N去除率达45%；投加浓度为12mg/L、18mg/L、26mg/L时，缺氧初始30min内N[image: ]-N去除率分别为15.8%、8.9%、6.2%；N[image: ]-N投加浓度为32mg/L时，缺氧初始30min内N[image: ]-N基本没有去除，出现了一个抑制平台。但是随着反应的进行，亚硝酸盐浓度逐渐降低，到2.5h反应结束时出水N[image: ]-N浓度为2.2mg/L，说明抑制反硝化除磷的电子受体浓度对亚硝酸盐去除并没有太大影响，这是因为虽然集中投加较高浓度的亚硝酸盐会对反硝化聚磷菌有毒害作用，抑制吸磷反应的进行，但是该浓度并未对普通反硝化菌产生影响，说明亚硝酸盐对普通反硝化菌的抑制浓度高于对反硝化聚磷菌的抑制浓度。

			
		
			
			[image: ]图6-42　集中投加亚硝酸盐时
N[image: ]-N的浓度变化



		
			
			因此，考虑到缺氧反应结束时磷酸盐和亚硝酸盐的去除情况，集中投加亚硝酸盐的最佳浓度为12mg/L。

			6.2.5.2　连续滴加不同浓度亚硝酸盐的影响

			采取缺氧段连续滴加亚硝酸盐的方式能够降低单位时间反应器内N[image: ]-N的浓度，避免高浓度HNO2抑制反硝化吸磷反应的进行。由图6-43可知，当亚硝酸盐浓度小于26mg/L时，随着滴

			[image: ]图6-43　连续滴加不同浓度N[image: ]-N时TP的浓度变化



			
			加浓度的增大除磷量也增大，并且浓度越高，除磷效率越高。在亚硝酸盐浓度为6mg/L时，有25.1mg/L的磷在缺氧环境中被吸收，缺氧结束时体系中磷浓度为5.5mg/L，出水中较高的磷浓度是由于作为电子受体的亚硝酸盐浓度比较低，不足以满足反硝化除磷的需要。当亚硝酸盐浓度继续升高到12mg/L、18mg/L、26mg/L时，系统逐渐达到比较理想的反硝化吸磷效果，出水TP浓度分别为4.4mg/L、2.5mg/L、1.05mg/L。滴加浓度继续升高到32mg/L时，缺氧反应前90min内缺氧吸磷没有受到影响，反应后60min由于出现亚硝酸盐的积累现象缺氧吸磷反应受到抑制。由试验数据可以得出，连续滴加亚硝酸盐方式的最适浓度为26mg/L，与缺氧段集中投加亚硝酸盐方式相比，连续滴加亚硝酸盐方式系统抗亚硝酸盐的抑制浓度更高，除磷效果更好。

			图6-44反映了在6mg/L、12mg/L、18mg/L、26mg/L、32mg/L五种不同浓度电子受体下，系统运行20天的除磷率。从实验数据可以看出，缺氧段连续滴加五种不同浓度的亚硝酸盐，系统均有除磷效果，并且在亚硝酸盐浓度小于26mg/L时，电子受体浓度与除磷率成正相关。之后随着亚硝酸盐浓度的增大，除磷率变大，当亚硝酸盐浓度为26mg/L时，系统平均TP去除率为86.8%。当亚硝酸盐浓度为32mg/L时，磷酸盐的平均去除率降为67.5%。

			[image: ]图6-44　连续滴加不同浓度N[image: ]-N时TP的去除率



			6.3　A2N-SBR系统除磷脱氮及反硝化除磷机理

			6.3.1　A2N-SBR处理效果

			前面几节中，分别采用SBR工艺对短程硝化和反硝化除磷系统进行了启动和影响因素研究，达到了预期的目标。例如，利用低溶解氧条件下低氨氮进水浓度和高氨氮进水浓度的驯化方式，成功实现了短程硝化系统的启动和亚硝态氮的积累及系统影响因素的研究；通过厌氧/缺氧运行方式，逐步增加缺氧段亚硝态氮浓度的方式，成功实现了以亚硝态氮为电子受体反硝化除磷系统的启动和反硝化聚磷菌DPAO的驯化及系统影响因素的研究。两个子系统已经启动成功，短程硝化和反硝化除磷效果明显，为本节双污泥短程硝化-反硝化除磷脱氮系统的建立奠定了基础。

			双污泥短程硝化-反硝化除磷脱氮系统由一个好氧N-SBR短程硝化反应器和一个厌氧/缺氧A2-SBR反硝化除磷反应器组成，两个SBR各自独立运行，将N-SBR反应器的上清液加入A2-SBR反应器的缺氧运行阶段，为A2-SBR缺氧反硝化除磷提供电子受体。该工艺使DPAO与亚硝酸菌在各自独立的污泥系统中生长，避免了污泥龄上的干扰及碳源的竞争，有利于系统的优化运行；短程硝化反硝化技术与传统脱氮技术相比，减少了35%的供氧量、50%的碳源和50%的污泥产量［10，11］；反硝化除磷系统与传统除磷工艺相比，可降低50%的COD需求、30%的耗氧量和50%的污泥产量［12，13］。

			本节中采用A2-SBR双污泥除磷脱氮系统处理生活污水，系统是短程硝化N-SBR与反硝化除磷A2-SBR的组合，将硝化反应控制在短程硝化阶段，N-SBR出水中积累了大量的亚硝态氮作为A2-SBR中DPAO的电子受体进行反硝化除磷。试验中，N-SBR的有效容积为10L，A2-SBR的有效容积为30L，反应过程中A2-SBR反应器与N-SBR反应器的进水比例为3∶1。系统每天运行两个周期，稳定运行后，测定30天的COD、TN、TP浓度和去除率，以及典型周期内各指标的浓度变化。需要注意的是，由于短程硝化N-SBR出水中也含有未反应的磷，为了A2-SBR段缺氧吸磷更加彻底，系统延长了缺氧吸磷时间到3h。

			6.3.1.1　COD的去除

		
			
			由图6-45可知，A2N-SBR系统的进水COD浓度为123.2～152.3mg/L，平均进水浓度为142.8mg/L，其中N-SBR的进水COD浓度为115～140mg/L，A2-SBR的进水COD浓度为150.6～164.9mg/L。N-SBR经短程硝化反应出水COD浓度为2.3～6.1mg/L，出水连续加入A2-SBR中进行反硝化吸磷反应，系统出水COD平均浓度为22.72mg/L，COD去除率为80.49%～86.39%，平均去除率为84.08%，说明双污泥A2N-SBR系统对COD有较好的去除效果。N-SBR好氧短程硝化阶段和A2-SBR厌氧释磷阶段有机物均被去除，N-SBR反应器中硝化细菌及少量异养微生物以有机物作为碳源维持自身的新陈代谢，此外A2-SBR反应器中反硝化聚磷菌吸收外碳源转化成PHB，为缺氧吸磷提供电子供体，大量COD被去除。

				[image: ]图6-45　A2N-SBR系统中COD浓度的变化



			6.3.1.2　TN的去除

			
			由图6-46可知，A2N-SBR系统的进水TN浓度为20.97～22.04mg/L，平均进水TN浓度为21.25mg/L，其中N-SBR进水TN浓度为77.5～80.3mg/L，A2-SBR进水TN浓度为1.76～2.07mg/L。N-SBR经过短程硝化反应后，氨氮被氧化成亚硝态氮，为反硝化除磷反应提供电子受体，TN去除量很小；A2-SBR中反硝化聚磷菌以亚硝态氮作为电子受体、PHB作为电子供体进行反硝化吸磷反应。此外，微生物自身生长代谢需要消耗部分氮源。系统出水TN浓度平均值为3.64mg/L，TN去除率为78.26%～87.91%，平均去除率为83.87%，说明系统具有较强的脱氮能力。

			[image: ]图6-46　A2N-SBR系统中TN浓度的变化



			6.3.1.3　TP的去除

			图6-47为系统运行期间TP的去除效果。A2N-SBR系统的进水TP浓度为6.5～7.2mg/L，平均进水浓度为6.7mg/L，其中N-SBR进水TP浓度为2.3～3.2mg/L，A2-SBR进水TP浓度为7.6～8.4mg/L。N-SBR为好氧短程硝化反应器，对磷没有去除作用，因此，进入A2-SBR的出水中磷含量并没有减少；A2-SBR发生厌氧释磷和缺氧吸磷反应，系统出水TP浓度为0.82～1.54mg/L，平均浓度为1.1mg/L，去除率为76.31%～89.58%，平均去除率为83.55%。与COD及TN去除效果相比，TP去除效果波动较大，分析认为影响TP去除效果的因素较多，N-SBR出水中亚硝态氮及COD的浓度，及A2-SBR厌氧释磷量和COD去除效果均会影响TP的去除，因此系统TP去除效果较不稳定。

			[image: ]图6-47　A2N-SBR系统中TP浓度的变化



			
			6.3.1.4　典型周期运行效果

			图6-48反映了A2N-SBR双污泥系统中除磷脱氮及COD去除情况。在N-SBR短程硝化子系统中，TP的浓度基本没有变化，出水TP浓度为2.59mg/L。反应开始阶段主要发生有机物降解，反应60min内COD的去除基本完成，约109.33mg/L的COD被降解（去除率达94.66%），而此阶段只有少量氨氮被吸附去除，硝态氮和亚硝态氮的浓度变化很小，说明此时短程硝化反应还未发生。反应60min后，COD浓度曲线接近直线，没有变化，氨氮浓度曲线迅速下降，与此相对应，亚硝态氮浓度急速升高，而硝态氮浓度曲线稍有升高。短程硝化反应结束出水氨氮浓度为4.85mg/L，去除率为95.8%，亚硝态氮浓度为74.4mg/L，硝态氮浓度为4.05mg/L，亚硝态氮积累率为94.8%，亚硝态氮得到大量积累，说明系统主要发生了短程硝化反应。

			[image: ]图6-48　典型周期内碳、氮、磷的浓度变化



			
			在A2-SBR除磷子系统中厌氧反应120min，COD浓度曲线呈急剧下降趋势，TP浓度曲线呈明显上升趋势，亚硝态氮浓度曲线骤然上升到最大值19.38mg/L，这是由于厌氧结束时加入的N-SBR子系统出水中含有较多的氮，因而系统内亚硝态氮和硝态氮浓度增大。而A2-SBR子系统在厌氧释磷过程中，COD浓度曲线呈明显下降趋势，有117.3mg/L的COD被去除（去除率达83.5%），分析认为厌氧段COD去除的主要原因是DPAO厌氧释磷，将吸收的有机物转化成PHB储存于体内。此外，污泥对易生物降解的有机物的吸附也是COD去除的贡献者。厌氧末TP浓度为18.13mg/L，释磷量达10.53mg/L，呈现典型的DPAO厌氧释磷行为。在A2-SBR除磷子系统中的缺氧段，随着反应的进行，TP的浓度逐渐下降，反应结束出水浓度为1.14mg/L，去除率达88.8%；亚硝态氮浓度在缺氧开始时浓度较高，随着反硝化除磷反应的进行浓度逐渐降低，反应结束出水浓度为0.53mg/L，这是因为缺氧反应刚开始时亚硝态氮还没来得及参与缺氧吸磷反应，随着反应的进行亚硝态氮作为电子受体很快被利用；反硝化吸磷过程中，硝态氮浓度逐渐降低，由初始的1.61mg/L降为0.78mg/L，说明系统中以亚硝态氮为电子受体的反硝化聚磷菌为优势菌种，还有极少量的以硝态氮为电子受体的反硝化聚磷菌存在。

			6.3.2　短程反硝化除磷机理

			活性污泥A/O法是污水生物除磷的典型工艺，很好地理解聚磷菌PAO代谢机制对于提高A/O工艺的污水处理效果至关重要。1989年，Wentzel等［14］试验只考虑了A/O反应代谢中PHB和聚磷的储存，测定了乙酸、磷和氧气的消耗量，并没有研究好氧代谢过程中PHB转化、微生物体和糖原合成。1992年，Tomonori等[image: ]利用活性污泥A/O试验进一步验证了厌氧代谢过程中有机物的代谢过程，证实了糖原转化为PHB反应的重要性。1995年，IAWQ课题组［16］提出了活性污泥法2号模型（activated sludge model No.2，ASM2），推出了生物除磷的数学代谢模型，但并未对PAO糖原代谢进行描述，且不包括反硝化除磷代谢。同年，Smolders等［17］经试验开发了一个完整的结构化代谢模型，展现了生物除磷化学计量学和动力学过程，该模型包括3个厌氧反应和5个好氧反应，描述了与代谢相关的所有反应，没包括ATP和NADH2，该模型在日后聚磷菌研究中得到广泛应用，但其中也没有涵盖反硝化除磷代谢的内容。随后，Kuba和Murnleitner等［18，19］在Smolders等［20］好氧除磷模型的基础上，利用A2-SBR反硝化除磷工艺建立了反硝化除磷模型，该模型所运用的动力学方程式与好氧模型相同，唯一的不同在于电子受体不同，且硝酸盐磷酸化传递电子过程中P/NADH2的值δ不同。1999年，IAWQ课题组在ASM2模型的基础上将好氧除磷模型拓展到反硝化除磷模型，描述了硝酸盐和磷的动力学，得出ASM2D模型。

			反硝化除磷机理与传统A/O法除磷机理极其相近，且国内外多位学者进一步验证了反硝化除磷模型的可行性。1996年，Kuba等［21］研究了A2-SBR工艺的反硝化除磷效果，试验结果表明反硝化除磷工艺能去除15mg P和105mg N，与A/O 工艺相比，COD消耗量和耗氧量分别减少50%和30%，剩余污泥产量减少50%。国内的一些学者分别用试验验证了以硝酸盐为电子受体的反硝化除磷机理的可行性［22］。在反硝化除磷研究过程中，以硝酸盐作为电子受体进行反硝化除磷已被广泛接受，而以亚硝酸盐作为电子受体进行反硝化除磷一直存在争议。随着研究的推广，近些年以亚硝酸盐作为电子受体进行短程反硝化除磷现象的研究逐渐增多，丹麦Jens、Lee等的试验结果证实了以低浓度亚硝酸盐为电子受体进行反硝化除磷的可行性，国内一些学者经试验研究也证实了以亚硝酸盐作为电子受体进行反硝化除磷的可行性［20］。资料调查表明，到目前为止，对于短程反硝化除磷的现象研究比较多，而对以亚硝酸盐为电子受体的反硝化除磷代谢过程的研究很少。本节在A/O生物除磷代谢模型的基础上，通过烧杯试验测定胞内聚合物浓度变化，运用化学计量学手段确定反硝化除磷代谢过程。

			6.3.2.1　反应成分

			除磷过程中反应方程式是除磷代谢模型的关键，参与反应的聚合物成分包括PHB、聚磷、微生物和糖原，均以每摩尔C或每摩尔P-来表示，见表6-4，且参与反应的所有物质都显电中性。

			表6-4　除磷反应相关成分和术语

[image: ]

			聚磷菌主要的代谢反应发生在胞内，因此为了能精确地描述反应过程，必须区分活性微生物和胞内储存物。因为除磷菌胞内储存物占50%，所以在模型中必须单独考虑胞内储存物，如PHB、聚磷、糖原和活性微生物。污泥浓度MLSS、挥发性污泥浓度VSS等与活性微生物之间的关系见表6-5。MLSS和VSS是典型的污水参数，通过实验很容易测定，MLSS是PHB、聚磷、糖原和活性微生物的混合物，VSS是PHB、糖原和活性微生物馏分的总和（不包括灰分），MLSS中的灰分是由约5%～10%的灰分和聚磷酸盐组成的。由于动力学原因，除磷过程中PHB、糖原和聚磷颗粒的馏分有很强的变化性，PHB、聚磷和糖原等胞内储存物馏分与活性微生物的比值用下式来表达（mol/mol C），工艺中所测得的微生物浓度是活性微生物、PHB、糖原和聚磷的总和。

			表6-5　MLSS、VSS等与活性微生物之间的关系
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			fi=Ci/Cx

			式中　fi——PHB、聚磷和糖原胞内储存物馏分与活性微生物的比值；

				Ci——PHB、聚磷和糖原胞内储存物馏分；

				Cx——活性微生物。

			6.3.2.2　厌氧释磷机理

			化学计量学和动力学是分析生物转化过程的关键特性。化学计量学提供了反应物量和生成物量，而动力学决定了反应速率。代谢反应的化学计量学将不同物质的转化率联系在一起，因此减少了描述反应过程所需的动力学数量。

			厌氧释磷过程中，不同生物除磷工艺的代谢途径是相同的。厌氧释磷代谢模型见图6-49，主要包括三个反应过程：①聚磷菌PAO吸收乙酸，并以PHB形式储存于胞内；②PAO分解体内poly-P，并产生高能ATP；③糖原转变为PHB，并产生ATP和还原辅酶NADH2。Smolders等［23］研究了pH值为7时厌氧代谢的反应方程式，如下所述。

			[image: ]图6-49　厌氧释磷代谢模型



			
			（1）乙酸吸收及PHB储存

			乙酸吸收包括运输和储存两部分，乙酸的运输与pH值密切相关。当胞内pH值较低时，乙酸运输到胞内不需要ATP，胞内乙酸转化为乙酰辅酶A所需的ATP由聚磷降解提供。当胞内pH值较高时，每摩尔HAc运输到胞内需要α1mol ATP（α1=0.5），所需的能量增加，促进释磷量增大。乙酸转化为乙酰辅酶A需要0.5mol ATP，乙酰辅酶A直接转化为PHB，每摩尔乙酸的转化需要有0.25mol NADH2作为还原剂。

			[image: ]

			（2）聚磷分解产生ATP

			聚磷分解过程中产生ATP，作为乙酸吸收和储存的能量来源。据资料记载，聚磷颗粒的成分为Mg1/3K1/3PO3，因此，聚磷水解过程中释放P[image: ]、Mg2+和K+，实验过程中忽略Mg2+和K+，认为聚磷的分子式为HPO3，呈电中性。聚磷假设磷排出胞内不产生能量，则水解1mol P聚磷颗粒会产生1mol ATP和1mol P[image: ]。
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			（3）糖原降解产生NADH2

			0.5mol C糖原经EM途径转化为乙酰辅酶A的过程中产生NADH2，乙酰辅酶A直接转化为PHB的过程中产生0.25mol ATP。
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			6.3.2.3　好氧/反硝化吸磷机理

		
			好氧/反硝化吸磷阶段的代谢反应可分为两组，即能量产生反应和能量消耗反应。好氧/反硝化吸磷代谢模型见图6-50。能量产生反应包括两个方程式［19］：①PHB分解代谢；②氧化磷酸化。能量消耗反应包括三个方程式：①微生物生成和维护；②聚磷合成；③糖原合成。

				[image: ]图6-50　好氧/反硝化吸磷代谢模型



			好氧吸磷与反硝化吸磷代谢不涉及电子受体的反应完全一样，不同之处在于氧化磷酸化电子受体的不同。

			（1）PHB分解代谢

			PHB降解为乙酰辅酶A后，在三羧酸循环（TCA）中进行转化，假定转化生成的FADH2等于NADH2。

		CH1.5O0.5+1.5H2O2.25NADH2+0.5ATP+CO2

			（2）氧化磷酸化

			氧化磷酸化过程中，NADH2被转化为ATP，每对电子生成ATP的量用P/O的比值δ来表示，δ值代表了氧化磷酸化的效率，化学计量学反应式如下。

			O2作为电子受体：

		NADH2+0.5O2 H2O+δoATP

			HNO2作为电子受体：

		NADH2+2/3HNO21/3N2+δn ATP+4/3H2O

			δo表示O2作为电子受体的情况下，消耗单位NADH2生成ATP的量；δn表示HNO2作为电子受体的情况下，消耗单位NADH2生成ATP的量。Smolders在好氧代谢模型中指出δo值为1.8。

			（3）微生物生成和维护

			微生物生成的过程中，每生成1mol C的微生物会产生0.27mol的C[image: ]，乙酰辅酶A转化为微生物前体及前体聚合成1mol C微生物所需的ATP的量用K来表示。据资料记载［25］，K值为1.5mol ATP/mol C微生物。mATP是细胞维持新陈代谢所需的ATP的特定值。

			
			[image: ]

			
			（6）糖原合成

			PHB在乙醛酸循环过程中产生草酰乙酸盐；在糖原合成过程中，草酰乙酸盐生成糖原。

			[image: ]

			上述胞内反应式是在生物化学和化学计量学基础上建立的，这些反应均发生在细胞内部且不能直接观测到，然而，胞外物质转化速率能够直接反映胞内反应速率。

			6.3.2.4　反硝化聚磷菌代谢过程

			通过测定反硝化除磷系统反应过程中COD、TP、N[image: ]-N浓度及污泥中PHB和糖原含量，进而分析反硝化聚磷菌的反应机理，MLSS为2800mg/L。图6-51为厌氧释磷缺氧吸磷反应过程中基质的变化情况。厌氧释磷反应过程中，COD浓度迅速降低，由103.42mg/L降到30.29mg/L，糖原含量也呈现明显的下降趋势，含量降低了23.15mg/g，而PHB和TP曲线均呈上升趋势，厌氧末TP浓度是初始TP浓度的2.6倍，释磷效果明显，PHB生成量为32.19mg/g。在厌氧释磷反应过程中，证实了合成PHB不只需要外碳源乙酸，还有糖原的贡献，并产生高能ATP，为厌氧释磷提供能源。缺氧吸磷反应过程中，COD浓度曲线下降趋势比较缓慢，PHB、TP和N[image: ]-N曲线下降趋势明显，而只有糖原曲线呈现上升趋势，吸磷率和N[image: ]-N去除率分别为90.73%和96%。反硝化聚磷菌以N[image: ]-N作为电子受体、PHB作为电子供体和能源进行过量吸磷反应，同时合成糖原储存于胞内。

			[image: ]图6-51　厌氧/缺氧反应中基质变化曲线



			
			CH1.5O0.5（PHB）+1.125O2CO2+0.75H2O

		CH10/6O5/6（糖原）+O2CO2+5/6H2O

			上述两式为PHB和糖原的氧化反应，由上式可分别计算出PHB和糖原的氧当量，[image: ]（PHB/COD）=1.674，[image: ]（糖原/COD）=1.185。

			由表6-6可知，厌氧反应过程中生成的PHB量为150.88mg/L，大于COD的消耗量107.21mg/L，表明PHB并非全部由COD转化，还有其他碳源参与转化反应。根据Mino模型，胞内糖原可以转化为PHB，厌氧末糖原含量减少了76.81mg/L，那么将有74.07mg/L的外碳源转化为PHB，说明有69%的碳源被聚磷菌吸收并转化为PHB，其余31%的碳源由微生物吸附进行新陈代谢、生长或参与其他聚合物反应。缺氧反应过程中，有19.55mg/L的N[image: ]-N作为电子受体、162.13mg/L的PHB作为电子供体进行反硝化吸磷反应，吸磷量为17.05mg/L。

			表6-6　厌氧/缺氧反应中基质变化量

[image: ]
			注：表中正值表示生成或吸收，负值表示消耗或释放，微生物量由分子式C5H7O2N中氮含量为12.4%计算。



			对反硝化除磷污泥进行扫描电镜与元素分析，其结果如图6-52所示。图6-52（a）为厌氧释磷阶段污泥，（b）为缺氧吸磷阶段污泥。在图中并没有发现大量的丝状菌，污泥比较密实，性状良好，污泥中微生物大多以杆菌与球菌为主。驯化前污泥MLVSS/MLSS的值为85%，驯化后反硝化除磷污泥MLVSS/MLSS的值为63%～70%，比值降低，说明污泥内部无机质含量增加，微生物体内聚磷含量增加。PHB和聚磷染色图片见图6-53和图6-54，从图中可以发现厌氧结束后污泥中含有大量的PHB，而缺氧结束后污泥中积累了大量的聚磷，充分说明了：聚磷菌在厌氧条件下将乙酸和糖原转化为PHB储存在体内，同时释放磷酸盐；缺氧条件下，聚磷菌以亚硝态氮为电子受体、PHB为电子供体，进行缺氧吸磷于胞内转化为聚磷。

			[image: ]图6-52　反应器中污泥电镜分析



			
			[image: ]图6-53　PHB染色图片



			
			[image: ]图6-54　聚磷染色图片



			6.4　微生物特性

			反硝化除磷脱氮工艺是一种高效节能的污水处理技术，反硝化聚磷菌在污水治理过程中扮演着极其重要的作用，了解菌种微生物特性及稳定性是污水处理微生物研究的重要内容。国内外的许多学者对反硝化聚磷菌属的特性进行了研究，利用变性梯度凝胶电泳（DGGE）或荧光原位杂交技术（FISH）等分子手段研究聚磷菌种群结构的变化，其特点是克服纯培养技术限制，可以同时对不同类群的微生物进行原位定位、定量分析和空间位置标示，也可以培养方法得到纯菌株，利用生理生化特性和聚合酶链反应（PCR）及DGGE分子生物学研究菌种的生物学信息。

			在A2-SBR污泥驯化成功的基础上，研究了短程反硝化聚磷菌的生理生化特性和分子生物学内容。首先对反硝化除磷结束后的污泥进行菌种分离纯化，然后观察菌种形态特征，检测纯菌种的生理生化指标，对富集培养纯菌进行反硝化吸磷试验，最后通过分子生物学手段进行扩增测序，进行同源性分析。

			6.4.1　短程反硝化聚磷菌分离纯化

		
			
			对除磷SBR运行一个周期结束后的泥样进行接种分离，用反硝化菌培养基和聚磷菌培养基进行分离培养，将分离出的菌株平板培养，见图6-55，最后分离出7株具有除磷效果的菌株，6株具有反硝化效果的菌株，将其命名为PB、PC、PD1、PD2、PE、PF、PG、NC1-1、NC1-2、NC1-3、NF、NG1、NG2。

				[image: ]

			[image: ]图6-55　菌株平板培养



			6.4.2　生理生化试验

			观察上述菌落的形态特征，结果见表6-7。对菌株进行生理生化试验，如革兰氏染色、氧化酶、接触酶、糖醇发酵、葡萄糖氧化发酵、甲基红、V-P测定、硝酸盐还原、亚硝酸盐还原、明胶液化、柠檬酸盐利用、吲哚，其鉴定结果见表6-8。革兰氏染色图片见图6-56。

			表6-7　菌落形态特征
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			[image: ]

			
			
			表6-8　菌株生理生化试验结果

[image: ]
			注：“+”表示阳性；“－”表示阴性；“F”表示发酵型。
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			[image: ]图6-56



			[image: ]图6-56　菌株革兰氏染色图片



			
			6.4.3　释磷吸磷试验

			对选定的13株菌进行富集培养：菌株先在密闭的充氮气释磷培养基中厌氧培养20h（28℃摇床，100r/min），使其充分释磷；厌氧培养后的菌液离心（15min，4000r/min），倒掉上清液，用无菌水冲洗两次再离心后将菌株置于富磷培养基中缺氧培养20h。测定厌氧缺氧过程中磷及亚硝态氮的浓度变化，见表6-9和表6-10。厌氧和缺氧结束后分别用接种环挑取少量菌做异染粒染色试验和PHB染色试验，聚磷菌体内聚磷和PHB的变化情况充分证明了厌氧释磷、缺氧吸磷的反应过程，染色结果见图6-57和图6-58。

			表6-9　厌氧释磷情况
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			表6-10　缺氧反硝化吸磷情况
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			[image: ]图6-57　厌氧结束PHB染色



			[image: ]图6-58　缺氧结束聚磷染色



			
			
			
			厌氧释磷和缺氧吸磷主要发生在反应前2h，菌株NC1-1与NG2的释磷和吸磷能力较差，其余菌种的厌氧释磷率和反硝化吸磷率平均值分别为137.43%和84.85%，菌株除磷能力由高到低依次为PF>NC1-3>PB=PD1>PC>PD2>PG>NF>PE>NG1>NC1-2>NC1-1>NG2，菌株去除亚硝态氮的能力由高到低依次为PE>PB>PF>NC1-2>PD2>PC>PG>NC1-3>PD1=NF>NG1>NC1-1>NG2，反硝化阶段亚硝态氮的去除情况略好于吸磷，但由于反硝化吸磷过程中PHB含量不足或胞内聚磷含量达到饱和，聚磷合成终止，致使亚硝态氮剩余。

			
			图6-57和图6-58分别反映了厌氧结束后PHB的积累情况和缺氧结束后聚磷的积累情况。厌氧结束后PHB发生积累，证明厌氧段发生了释磷反应，为乙酸转化为PHB提供能量。缺氧结束后发生了聚磷积累，证明发生了缺氧吸磷反应。

			6.4.4　短程反硝化聚磷菌分子生物学鉴定

			测序所获序列信息通过Blast软件与Gen Bank核酸数据库中的序列进行联配、比对，进行同源性分析。

			6.4.4.1　基因组DNA提取及PCR扩增

			对富集培养的纯菌株进行基因组DNA提取，以DNA为模板，然后通过细菌通用引物16S-27f（5’AGAGTTTGATCCTGGCTCAG3’）和16S-1492R（5’GGTTACCTTGTTACGACTT 3’）对菌株基因组DNA进行全序列PCR扩增。PCR扩增凝胶电泳图见图6-59。从图中可以看出，13株菌的目的条带处于1200～1500bp之间，条带较为明亮且无杂带出现，说明DNA提取和PCR扩增较为成功。

			[image: ]图6-59　PCR扩增凝胶电泳图



			
			6.4.4.2　测序结果及发育树构建

			对PCR扩增后的产物进行16S rDNA测定，将有效序列在NCBI上进行对比，得出菌株PB、PC、PD1、PD2、PE、PF、PG、NC1-1、NC1-2、NC1-3、NF、NG1、NG2的16S rDNA基因可靠序列分别为1402pb、1371bp、1349bp、1360bp、1349bp、1420bp、1398bp、1378bp、1420bp、1422bp、1391bp、1401bp、1389bp，得出具体的峰图、序列。

			将测得的序列使用BankIt工具提交到http：//www.ncbi.nih.gov，得到菌株的登录号，计算机自动开始搜索核苷酸数据库中序列进行比对，得到同源性较高且亲缘关系相近的菌属，见表6-11。

			表6-11　菌株16S rDNA基因相似性分析

[image: ][image: ]
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			构建基于16S rDNA序列的Gordonia、Sphingomonas、Paracoccus、Dietzia、Brevundimonas、Pseudomonas、Stenotrophomonas属系统进化树，并与其他相关序列进行对比。构建进化树所选择的菌株和相关菌株的代表序列，以及菌株序列在树中所处的进化位置如图6-60所示。

			
			[image: ]图6-60
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			[image: ]图6-60
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			[image: ]

			[image: ]图6-60　菌种发育树



			
			菌株PB、PF、NC1-1、NG1、NG2与多株烷源戈登氏菌属（Gordonia）的模式序列同源性均在99%以上；PC、PD2与多株鞘胺醇单胞菌属（Sphingomonas）的模式序列同源性在98%以上，且与Sphingomonas sp.EU167960的16S rDNA序列的同源性高达100%；PD1与多株副球菌属（Paracoccus）的同源性为93%；PE菌株序列与迪茨菌属（Dietzia）序列的同源性达99%；PG序列与短波单胞菌属（Brevundimonas）的同源性在93%以上；NC1-2和NC1-3菌株序列与嗜麦芽窄食单胞菌属（Stenotrophomonas）序列的同源性在99%以上；NF菌株的16S rDNA序列与多株司徒茨假单胞菌属（Pseudomonas）序列的同源性达97%。目前，已报道的反硝化聚磷菌有葡萄球菌属（Staphylococcas）、链球菌属（Straptococcus）、产碱菌属（Alcaligenes）、芽孢杆菌属（Bacillus）、假单胞菌属（Pseudominas）、肠杆菌属（Enterobacteriaceae）、司徒茨假单胞菌属（Pseudomonas）、短波单胞菌属（Brevundimonas）、副球菌属（Paracoccus）。然而，利用烷源戈登氏菌属（Gordonia alkanivorans）、鞘胺醇单胞菌属（Sphingomonas sp.）、迪茨菌属（Dietzia sp.）、嗜麦芽窄食单胞菌属（Stenotrophomonas sp.）进行反硝化除磷的研究尚未见报道。因此，本研究分离纯化得到的菌株对于生物除磷研究具有重要的理论价值和现实意义，同时也丰富了反硝化聚磷菌的菌种。
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