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摘　 要： 针对垃圾渗滤液中高浓度氨氮的问题，以间歇进水生物反应器为对象，研究了短程硝化反应中氨氮与 ＣＯＤ 降解动力

学及功能微生物组成结构．结果表明：在 ｐＨ＝ ６．５～８．５ 时，氨氮降解符合米氏模型，而 ＣＯＤ 降解适用于抑制 Ａｉｂａ 动力学模型．
随 ｐＨ 增加，氨氮和 ＣＯＤ 的最大降解速率与饱和常数均先增加后降低，ｐＨ＝ ７．５ 时达到最大值．这说明短程硝化反应中，氨氮与

ＣＯＤ 的降解受 ｐＨ 影响较大，最佳 ｐＨ 应该控制在 ７．５～８．０．此外，研究发现，短程硝化过程中 ＣＯＤ 的降解速率和最大降解速率

分别是氨氮的 ５．６～１１．３ 倍和 １２．４～１６．８ 倍，这可能是由于实验进水中含有较高浓度的有机物，导致生物系统中异养菌生长代

谢较快．最后，间歇进水生物反应器微生物中 ３ 种 ＡＯＢ 菌群 Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｅｕｒｏｐａｅａ ＡＴＣＣ１９１７８、Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｓｔｅｒｃｏｒｉｓ 和

Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ ｓｐ．ＰＭ２ 占总硝化菌群比例达 ６６％，是短程硝化生物系统中的优势菌群．
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　 　 垃圾渗滤液是一种较为复杂的高浓度废水，处
理不当可能对水体和生态环境造成极大危害［１－２］ ．对
于垃圾渗滤液中高质量浓度氨氮的去除，应用较广

的是传统硝化反硝化生物脱氮，但渗滤液碳氮比很

低，该工艺脱氮效率较差［３－４］，需外加碳源，导致运

行成本升高．短程硝化反硝化是近年出现的一种新

型生物脱氮技术，具有诸多优势，如在低氧浓度下积

累亚硝酸盐氮［５－６］，不仅可大幅减小供氧量，节省

２５％的能耗，还能节省约 ４０％的反硝化碳源，减少污

泥产量，降低运行费用等［７－８］ ．因此，短程硝化反硝化

工艺成为当前废水生物脱氮领域研究的热点［９］ ．
在短程硝化反应中，氨氮与 ＣＯＤ 是微生物生长

的基质，但基质浓度过高可能会抑制氨氧化细菌

（ａｍｍｏｎｉａ ｏｘｉｄｉｚｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ，ＡＯＢ）生长［１０－１１］ ．此外，
作为关键因素之一，ｐＨ 对生物系统中短程硝化反应

和微生物活性有显著影响，有必要结合数学模型，探
究不同 ｐＨ 条件下短程硝化过程中氨氮与 ＣＯＤ 的

动力学降解特性，目前上述研究较少［１２－１４］ ．因此，本



研究采用间歇进水生物反应器进行短程硝化实验，
探究并建立氨氮与 ＣＯＤ 降解动力学模型，解析反应

器微生物菌落特征，以期为短程硝化反应器的设计、
操作和应用提供依据．

１　 实　 验

１．１　 接种污泥

接种污泥取自本实验室运行的短程硝化反应器，
污泥质量浓度ＭＬＳＳ 为 ４．２ ｇ ／ Ｌ，挥发性固体质量浓度

ＶＳＳ 为 ２．７ ｇ ／ Ｌ，ＶＳＳ 与 ＭＬＳＳ 比为 ０．６４．
１．２　 实验水样

原垃圾渗滤液取自上海市崇明县生活垃圾填埋

场，本研究以垃圾渗滤液的稀释液作为实验进水，两
种废水的水质特征如表 １ 所示．
１．３　 实验过程

间歇进水生物反应器的总体积为 ５００ ｍＬ，设置

有曝气装置，主要在水浴恒温振荡器（实验装置如

图 １ 所示）中进行短程硝化实验，过程如下：
表 １　 垃圾渗滤液及其稀释液的水质特征

Ｔａｂ．１　 Ｗａｔｅｒ ｑｕａｌｉｔｙ ｏｆ ｌａｎｄｆｉｌｌ ｌｅａｃｈａｔｅ ａｎｄ ｉｔｓ ｄｉｌｕｅｎｔ ｍｇ·Ｌ－１

废水 ｐＨ ＣＯＤ ρ（ＮＨ４
＋－Ｎ） ρ（ＮＯ２

－－Ｎ） ρ（ＮＯ３
－－Ｎ） ρ（ＴＮ）

原液 ７．８ ９ ４００ １ ５４０ ＜０．５ １．６ １ ５５０

稀释液 ６．５～８．５ ２００～１ ９００ ２０～１００ ＜０．５ ０～１ ２５～１０５

　 　 设置振荡器水温为 ３０ ℃，将编号分别为 １＃、２＃、
３＃、４＃和 ５＃的反应器置入振荡器中．由低到高配制 ５
种浓度的垃圾渗滤液稀释液，各取 １５０ ｍＬ 加至上述

５ 个反应器，并分别加入 １００ ｍＬ 接种污泥．开启振荡

器摇匀约 ２ ｍｉｎ 后，记为 ０ 时刻，取样测试氨氮、
ＣＯＤ、亚硝态氮和硝态氮质量浓度．然后开启曝气和

振荡，控制 ＤＯ 为 ０．８ ～ １．２ ｍｇ ／ Ｌ，每间隔 １ ｈ 取样测

试氨氮、ＣＯＤ、亚硝态氮和硝态氮质量浓度，至第 ５
小时后结束．调节稀释液 ｐＨ 分别为 ６．５、７．０、７．５、８．０
和 ８．５，保持温度为 ３０ ℃，同上进行实验，考察 ｐＨ 对

氨氮和 ＣＯＤ 降解的影响．
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１—水浴恒温振荡器；２—反应器；３—曝气器；４—鼓风机；５—气管

图 １　 实验装置

Ｆｉｇ．１　 Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｏｆ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｓｅｔｕｐ

１．４　 分析方法

ＣＯＤ 采用重铬酸钾法测定，氨氮采用纳氏试剂比

色法测定，硝态氮采用麝香草酚分光光度法测试，亚
硝态氮采用 Ｎ－（１－萘基）－乙二胺分光光度法测试．

微生物菌种使用 ＤＮＡｚｏｌ 试剂抽提 微 生 物

ＤＮＡ，然后将其作为 ＰＣＲ（ｐｏｌｙｍｅｒａｓｅ ｃｈａｉｎ ｒｅａｃｔｉｏｎ）
的模板［１５］ ．反应体系为 ５０ μＬ，２ ×Ｈｏｔｓｔａｒｔ⁃ＰＣＲ ｍｉｘ
２５ μＬ，上下游引物各 ０．８ μＬ；ＤＮＡ 模板１ μＬ，无菌

去离 子 水 ２２． ４ μＬ， 均 采 用 通 用 引 物 为 细 菌

１６ＳｒＤＮＡ： Ｆ（５′－ＡＧＡＧＴＴＴＧＡＴＣＣ－ＴＧＧＣＴＣＡＧ－３′）
和Ｒ（５′－ＣＡＫＡＡＡＧＧＡＧＧＴＧＡＴ－ＣＣ－３′） ［１６］ ．ＰＣＲ 扩

增的反应条件为：预变性 ９４ ℃ ４ ｍｉｎ；随后 ９４ ℃变

性 ３０ ｓ，５０ ℃退火 ３０ ｓ，７２ ℃延伸 １ ｍｉｎ，此步骤重复

３５ 个循环；最后 ７２ ℃延伸 １０ ｍｉｎ，ＰＣＲ 产物经 １％
的琼脂糖凝胶电泳分析后使用 ＤＮＡ 纯化试剂盒（鼎
国生物有限公司，北京）分离得到，目的基因片段克

隆到 ｐＭＤ－１８Ｔ－ｖｅｃｔｏｒ 载体上，转化入 Ｅ． ｃｏｌｉＤＨ５α
感受态细胞，随后对阳性克隆进行测序分析（捷瑞生

物有限公司，上海），将测序得到的 １６ＳｒＤＮＡ 序列用

ｂａｓｉｃ ｌｏｃａｌ ａｌｉｇｎｍｅｎｔ ｓｅａｒｃ ｔｏｏｌ （ ＢＬＡＳＴ） 的方法在

ＧｅｎＢａｎｋ 数据库上进行比对分析［１５］ ．
１．５　 计算方法

１）污染物降解速率方程：

ｒ ＝ － ｄρ
ｄｔ
． （１）

对式（１）进行变形，积分得

ρ０ － ρｔ ＝ ｒｔ． （２）
式中：ρ０为污染物初始质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；ρｔ为 ｔ 时刻污

染物质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；ｒ 为降解速率，ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ）；ｔ 为
反应时间，ｈ．对（ρ０ －ρｔ） － ｔ 作图，直线斜率即为污染

物降解速率．
２）米氏方程（Ｍｉｃｈａｅｌｉｓ⁃Ｍｅｎｔｅｎ）模型［１７ ］：

ｒ ＝
ｒｍａｘρ
ＫＳ ＋ ρ

． （３）

采用双倒数法，对式（３）两边取倒数：
１
ｒ

＝
ＫＳ

ｒｍａｘ
·１

ρ
＋ １
ｒｍａｘ

． （４）

修正后的米氏方程模型

ｒ ＝
ｒｍａｘ（ρ － １ ０００）
ＫＳ ＋ （ρ － １ ０００）

． （５）
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对式（５）两边取倒数：
１
ｒ

＝
ＫＳ

ｒｍａｘ
· １
ρ － １ ０００

＋ １
ｒｍａｘ

． （６）

式中：ｒ 为基质降解速率，ｍｇ ／ （ Ｌ·ｈ）；ｒｍａｘ为基质最

大降解速率，ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ）；ＫＳ为饱和常数，ｍｇ ／ Ｌ；ρ 为

基质质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ．根据斜率和截距，可求出 ＫＳ

及 ｒｍａｘ ．
３）基质抑制 Ａｉｂａ 动力学模型［１８］：

ｒ ＝
ｒｍａｘ（ρ － ２００）
ＫＳ ＋ （ρ － ２００）

ｅｘｐ － ρ － ２００
ＫＳＩ

æ

è
ç

ö

ø
÷ ． （７）

式中：ｒ 为基质转化速率，ｍｇ ／ （Ｌ·ｄ）；ｒｍａｘ为最大基质

转化速率，ｍｇ ／ （Ｌ·ｄ）；ρ 为基质质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；ＫＳ为

半饱和常数，ｍｇ ／ Ｌ；ＫＳＩ为抑制常数，ｍｇ ／ Ｌ．

２　 结果与讨论
２．１　 ｐＨ 对氨氮降解速率的影响

在氨氮初始质量浓度 ρ１ ～ ρ５分别为 ２０．１、３７．９、
５７．２、７４．４ 和 １００ ｍｇ ／ Ｌ，温度为 ３０ ℃条件下，ｐＨ 不同

时氨氮降解曲线和动力学参数如图 ２ 所示．可以看出，
当氨氮初始质量浓度为 ２０～１００ ｍｇ ／ Ｌ，不同 ｐＨ 条件

下，随着氨氮初始质量浓度增加，氨氮降解速率也逐

渐增加．而在 ρ１ ～ρ５每个初始质量浓度下，当 ｐＨ 从 ６．５
增至 ８．５ 时，氨氮降解速率均出现先增加后减小的趋

势．李冬等［１９］研究指出，当 ｐＨ 为 ５．０ ～ ８．０ 时，氨氧化

速率随 ｐＨ 增加而增加，ｐＨ 为 ８．０～１０．０时氨氧化速率

随 ｐＨ 增加而减小，且 ｐＨ 为 ８．０ 时氨氮氧化速率为

６．６ ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ），这与本研究的结果基本一致．
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ρ１ ＝ ２０．１ ｍｇ·Ｌ－１；ρ２ ＝ ３７．９ ｍｇ ／ Ｌ；ρ３ ＝ ５７．２ ｍｇ ／ Ｌ；ρ４ ＝ ７４．４ ｍｇ ／ Ｌ；ρ５ ＝ １００ ｍｇ ／ Ｌ
图 ２　 不同氨氮初始质量浓度下的降解曲线

Ｆｉｇ．２　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ＮＨ４
＋－Ｎ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ

　 　 采用动力学模型方程（４）拟合，得到不同 ｐＨ 的

拟合方程如图 ３ 所示，动力学参数如表 ２ 所示．
由表 ２ 知，ｐＨ 从 ６．５ 增至 ８．５ 时，氨氮的最大降

解速率 ｒｍａｘ与饱和常数 ＫＳ均是先增加后减小．当 ｐＨ
为 ７． ５ 时 达 最 大， 分 别 为 ４２． ７ ｍｇ ／ （ Ｌ·ｈ） 和

１ ７７．３ ｍｇ ／ Ｌ，较 ｐＨ 为 ６． ５ 分别增加了 ４３． ６％ 和

４２．９％．这说明在短程硝化过程中，氨氮的最大降解

速率与饱和常数均受 ｐＨ 影响较大，在 ｐＨ 不超过

７．５时，适当提高 ｐＨ，有利于提高氨氮降解的最大速

率和饱和常数．吕斌等［２０］ 在对晚期垃圾渗滤液进行

短程硝化研究中发现，当 ｐＨ 为 ６．０ ～ ８．０ 时，适当提

高体系 ｐＨ，能够增大最大氨氧化速率，从而提高对

氨氮的去除效率，降低出水氨氮质量浓度，这与本研

究结果较为一致．左剑恶等［２１］ 在研究高质量浓度氨

氮短程硝化过程中证实， ｐＨ 为 ７．５ 时的氨氧化速率

和亚硝化速率均明显高于 ｐＨ 为 ７．０ 和 ８．０，这与本
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研究的结果极为相似．
表 ２　 氨氮降解动力学参数

Ｔａｂ．２　 Ｋｉｎｅｔｉｃ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ ＮＨ４
＋－Ｎ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ

ｐＨ
ｒｍａｘ ／

（ｍｇ·Ｌ–１·ｈ–１）

ＫＳ ／

（ｍｇ·Ｌ–１）
Ｒ２

６．５ ２４．１ １０１．１ ０．９７３ ４
７．０ ３２．２ １３８．３ ０．９９１ ２
７．５ ４２．７ １７７．３ ０．９７０ １
８．０ ３５．１ １７０．６ ０．９９５ ９
８．５ ３０．９ １５５．１ ０．９９５ ８

　 　 此外，众多研究指出，生物系统 ｐＨ 对氨氧化速

率的影响机制主要有两种途径，一是生物系统中不

同的 ｐＨ 会直接影响微生物细胞内的电解质平衡，
从而影响其活性；二是尽管 ｐＨ 对氨氧化菌活性没

有直接影响，但 ｐＨ 能显著影响混合液中作为氨氧

化细菌的真正基质———游离 ＮＨ３ （ ｆｒｅｅ ａｍｍｏｎｉａ，
ＦＡ）的质量浓度，在一定氨氮质量浓度下，ｐＨ 较高

时游离 ＮＨ３质量浓度较高，而 ｐＨ 较低时，则相反．结
合上述影响机制，本研究中 ｐＨ 对氨氧化速率的显

著影响很可能主要通过影响游离 ＮＨ３质量浓度来实

现，主要原因是 ｐＨ 能显著影响游离 ＮＨ３质量浓度．
文献［２２］指出，在 ρＮＨ４＋－Ｎ

＝ ６５ ｍｇ ／ Ｌ、 ｔ ＝ ２８ ℃ 条件

下，ｐＨ 为 ６．５ 时 ＦＡ 仅有 ０．１７ ｍｇ ／ Ｌ，而 ｐＨ 为 ８．０ 时

ＦＡ的质量浓度则高达５．１８ｍｇ ／ Ｌ，由此可知，当ｐＨ

从 ６．５ 增加到 ８．时，ＦＡ 质量浓度增加约 ３０．５ 倍．另
一方面，在 ｐＨ 为 ６． ５ 时最大氨氮降解速率达到

２４．１ ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ）， 尽 管 低 于 ｐＨ 为 ８． ０ 时 的

３５．１ ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ），但仍能实现氨氮的高效去除．这间

接说明 ｐＨ 在 ６．５～８．０ 波动时，微生物细胞内的电解

质平衡和活性虽受到影响，但并不是主要因素．

pH=6.5;y=4.1958x+0.0415;R2=0.9805
pH=7.0;y=4.3019x+0.0311;R2=0.9912
pH=7.5;y=4.1486x+0.0234;R2=0.9700
pH=8.0;y=4.8611x+0.0285;R2=0.9959
pH=8.5;y=5.0246x+0.0324;R2=0.9956
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图 ３　 不同 ｐＨ 下氨氮降解拟合曲线

Ｆｉｇ．３　 Ｆｉｔｔｉｎｇ ｃｕｒｖｅｓ ｏｆ ＮＨ４
＋－Ｎ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ

２．２　 ｐＨ 对 ＣＯＤ 降解速率的影响

ＣＯＤ 初始质量浓度 ρ１ ～ ρ５分别为 ２３８、５５０、１ ２９８、
１ ４１６和 １ ９００ ｍｇ ／ Ｌ，温度为 ３０ ℃，不同 ｐＨ 条件下，
ＣＯＤ 降解曲线和对应的动力学参数如图 ４所示．
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图 ４　 不同 ＣＯＤ初始质量浓度下的降解曲线

Ｆｉｇ．４　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ＣＯＤ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ
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　 　 由图 ４ 可以看出，当初始质量浓度 ρ 在 ２００ ～
１ ４１６ ｍｇ ／ Ｌ时，随着 ＣＯＤ 初始质量浓度的增加，ＣＯＤ
降解速率逐渐增加，但 ρ 高于 １ ４１６ ｍｇ ／ Ｌ 时，ＣＯＤ 降

解速率则逐渐下降，表现为抑制特征．采用基质抑制

Ａｉｂａ 动力学模型（７）［１８］，对 ｒ ～ （ρ－２００）拟合，可得各

ｐＨ 条件下的拟合曲线及方程（图 ５），动力学参数如表

３ 所示．可以看出，当 ｐＨ 由 ６．５ 升高至 ８．５，最大降解速

率 ｒｍａｘ、饱和常数ＫＳ与抑制常数ＫＳＩ均是先增大后减小，
在 ｐＨ 为７．５时，三者均达到最大值 ７１９．２ ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ）、
９２０．４ 和１ ４０４．２ ｍｇ ／ Ｌ，表明在短程硝化过程中，ｐＨ 对

ＣＯＤ 降解有较大影响，ｐＨ 过高或过低均不利于 ＣＯＤ
降解，最佳 ｐＨ 应控制在 ７．０～８．０．
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图 ５　 ＣＯＤ 降解拟合曲线

Ｆｉｇ．５　 Ｆｉｔｔｉｎｇ ｃｕｒｖｅｓ ｏｆ ＣＯＤ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ
表 ３　 ＣＯＤ 降解动力学参数

Ｔａｂ．３　 Ｋｉｎｅｔｉｃ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ ＣＯＤ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ

ｐＨ
ｒｍａｘ ／

（ｍｇ·Ｌ－１·ｈ－１）

ＫＳ ／

（ｍｇ·Ｌ－１）

ＫＳＩ ／

（ｍｇ·Ｌ－１）
Ｒ２

６．５ ３０１．１ ６３２．６ ９３５．４ ０．９８８ ９

７．０ ６５３．９ ９０７．９ １ １８７．４ ０．９９２ ３

７．５ ７１９．２ ９２０．４ １ ４０４．２ ０．９９１ ７

８．０ ４６７．２ ８２１．７ １ ３２９．６ ０．９９５ ８

８．５ ３９２．６ ６２３．０ １ ２５６．９ ０．９７７ ２

　 　 短程硝化过程中氨氮和 ＣＯＤ 的降解常数如表 ４
所示．可以看出，短程硝化过程中 ＣＯＤ 的降解速率和

最大降解速率分别是氨氮的 ５．６～１１．３ 倍和 １２．４～１６．８
倍，说明有机物降解速率远高于氨氮，这可能是由于

本研究进水中含有较高浓度有机物，导致生物系统中

异养菌生长代谢较快，且异养菌丰度远高于自养菌．
尹军等［２３］指出，在生物系统中，进行有机物氧化的异

养菌生长速率（１２８．２ ｍｇ ／ （ｇ·ｈ））远高于进行硝化反

应的自养型硝化菌（７．２ ｍｇ ／ （ｇ·ｈ））．
　 　 同时需要指出的是，由于垃圾渗滤液中组分复

杂，含有较多的重金属等有毒有害物等，这些复杂物

质也可能对生物系统中异养菌活性和 ＣＯＤ 降解速

率造成影响，有待后续研究进一步证实．
表 ４　 ＣＯＤ 和氨氮降解参数对比

Ｔａｂ．４　 Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ ＣＯＤ ａｎｄ
ａｍｍｏｎｉａ

指标
降解速率

ｒ ／ （ｍｇ·Ｌ－１·ｈ－ １）

最大降解速率

ｒｍａｘ ／ （ｍｇ·Ｌ－１）

饱和常数

ＫＳ ／ （ｍｇ·Ｌ－１）

氨氮降解常数 ３．６～１７．７ ２４．２～４２．７ １０１．１～７７．３

ＣＯＤ 降解常数 ２０．２～２０１．６ ３０１．１～７１９．２ ６２３．０～９２０．４

２．３　 系统中微生物的群落结构特征

长期实验表明，通过控制溶氧质量浓度为 ０．８ ～
１．２ ｍｇ ／ Ｌ，间歇进水生物系统出水中亚硝态氮质量

浓度远高于硝态氮，亚硝态氮积累基本维持在 ５０％
～９０％，说明该生物系统中成功实现了短程硝化反

应．为了进一步确认该生物系统中短程硝化反应的

进行，采用 ＰＣＲ 技术对污泥菌群进行测序，随机挑

选 １００ 个克隆测序，将测序结果与 ＧｅｎＢａｎｋ 数据库

ＢＬＡＳＴ 进行比对，分析硝化菌种及其所占比例，结
果如表 ５ 所示．

表 ５　 间歇进水生物反应器菌种分析

Ｔａｂ．５　 Ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎｓ ｏｆ ＡＯＢ ａｎｄ ＮＯＢ ｉｎ ａｎ ｉｎｔｅｒｍｉｔｔｅｎｔ ｆｌｏｗ ｒｅａｃｔｏｒ

序号 菌种名称 序列号 占比 ／ ％

１ Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｅｕｒｏｐａｅａ ＡＴＣＣ１９１７８ ＮＲ＿０４０８７９．１ ３４
２ Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｓｔｅｒｃｏｒｉｓ ＡＢ＿９００１３３．１ ２５
３ Ｎｉｒｏｓｐｉｎａ ｍｏｓｃｏｖｉｅｎｓｉｓ Ｘ８２５５８ ＮＲ＿１１７３６８．１ １３
４ Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ ｓｐ．ＰＭ２ ＦＮ＿３９４３２３．１ ７
５ Ｍｉｃｒｏｃｏｃｃｕｓ ｍｏｂｉｌｉｓ ＫＵ＿８６００９６．１ ４
６ Ａｌｋａｌｉｐｈｉｌｕｓ ｍｅｔａｌｌｉｒｅｄｉｇｅｎｓ ＱＹＭＦ ＮＣ＿００９６３３．１ ２
７ Ａｎａｅｒｏｌｉｎｅａ ｔｈｅｒｍｏｐｈｉｌａ ＵＮＩ－１ ＮＣ＿０１４９６０．１ ２
８ Ｐａｒａｃｏｃｃｕｓ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｎｓ ＰＤ１２２２ ＮＣ＿００８６８７．１ ２
９ Ａｒｏｍａｔｏｌｅｕｍ ａｒｏｍａｔｉｃｕｍ ＥｂＮ１ ＮＣ＿００６５１３．１ １
１０ Ｔｈａｕｅｒａ ｓｐ． ＭＺ１Ｔ ＮＣ＿０１１６６２．２ １
１１ Ａｎｏｘｙｂａｃｉｌｌｕｓ ｆｌａｖｉｔｈｅｒｍｕｓ ＷＫ１ ＮＣ＿０１１５６７．１ １
１２ Ｂｕｒｋｈｏｌｄｅｒｉａ ｘｅｎｏｖｏｒａｎｓ ＬＢ４００ ＮＣ＿００７９５２．１ １
１３ Ｄｅｈａｌｏｃｏｃｃｏｉｄｅｓ ｓｐ． ＢＡＶ１ ＮＣ＿００９４５５．１ １
１４ Ｄｅｌｆｔｉａ ａｃｉｄｏｖｏｒａｎｓ ＳＰＨ－１ ＮＣ＿０１０００２．１ １
１５ Ｄｅｓｕｌｆｉｔｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ ｈａｆｎｉｅｎｓｅ ＤＣＢ－２ ＮＣ＿０１１８３０．１ １
１６ Ｆｌａｖｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ ｊｏｈｎｓｏｎｉａｅ ＵＷ１０１ ＮＣ＿００９４４１．１ １
１７ Ｎｉｔｒｏｃｏｃｃｕｓ ｍｏｂｉｌｉｓ Ｌ３５５１０ ＮＲ＿１１４６０６．１ １
１８ Ｍａｇｎｅｔｏｓｐｉｒｉｌｌｕｍ ｍａｇｎｅｔｉｃｕｍ ＡＭＢ－１ ＮＣ＿００７６２６．１ １
１９ Ｍｅｔｈｙｌｉｂｉｕｍ ｐｅｔｒｏｌｅｉｐｈｉｌｕｍ ＰＭ１ ＮＣ＿００８８２５．１ １

　 　 从表 ５ 可知，污泥中微生物种群较为丰富，共检测

出 １９ 种菌种．其中，Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｅｕｒｏｐ⁃ａｅａ ＡＴＣＣ１９１７８、
Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｓｔｅｒｃｏｒｉｓ、 Ｎｉｒｏｓｐｉｎａ ｍｏｓｃｏｖｉｅｎｓｉｓ Ｘ８２５５８、
Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ ｓｐ． ＰＭ２、 Ｍｉｃｒｏ⁃ｃｏｃｃｕｓ ｌｕｔｅｕｓ ＮＣＴＣ ２６６５、
Ａｌｋａｌｉｐｈｉｌｕｓ ｍｅｔａｌｌｉｒｅｄｉｇｅｎｓＱＹＭＦ、Ａｎａｅｒｏｌｉｎｅａ ｔｈｅｒｍｏｐｈｉ⁃
ｌａ ＵＮＩ－１ 及Ｐａｒａｃｏｃｃｕｓ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｎｓ ＰＤ１２２２ 菌属共８ 种

细菌占据了整个细菌群落的绝大部分，是系统中的主

要功能菌种，而其他劣势菌群占比相对较小（１１％）．
在主要功能菌种中，Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｅｕｒｏｐａｅａ ＡＴ－
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ＣＣ１９１７８、 Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｓｔｅｒｃｏｒｉｓ 和 Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ ｓｐ．
ＰＭ２ 均属于 ＡＯＢ 菌群，共占比达 ６６％，是该系统中

最优势的菌种．这 ３ 类菌群的主要功能是将氨氮氧

化为亚硝态氮，促进亚硝态氮积累，是生物系统实现

短程硝化反应最主要的菌群．另外，Ｎｉｒｏｓｐｉｎａ ｍｏｓｃｏｖ⁃
ｉｅｎｓｉｓ Ｘ８２５５８ 占比也高达 １３％，这类菌群属于亚硝

酸盐氧化菌（ｎｉｔｒｉｔｅ⁃ｏｘｉｄｉｚｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ， ＮＯＢ），主要功

能是将亚硝态氮转化为硝态氮，这说明生物系统中

ＮＯＢ 并没有完全被淘汰，反应器中同时存在部分全

程硝化反应．

３　 结　 论

１）在 ｐＨ 为 ６．５ ～ ８．５ 时，氨氮降解符合米氏模

型，而 ＣＯＤ 降解适用于抑制 Ａｉｂａ 动力学模型．随 ｐＨ
增加，氨氮和 ＣＯＤ 的最大降解速率与饱和常数均先

增加后降低，ｐＨ 为 ７．５ 时达到最大值．这说明短程

硝化反应中，氨氮与 ＣＯＤ 降解受 ｐＨ 影响较大，最
佳 ｐＨ 应控制为 ７．５～８．０．

２）间歇进水生物反应器微生物中 ３ 种 ＡＯＢ 菌

群 Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ ｅｕｒｏｐａｅａ ＡＴＣＣ１９１７８、 Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ
ｓｔｅｒｃｏｒｉｓ 和 Ｎｉｔｒｏｓｏｓｐｉｒａ ｓｐ．ＰＭ２ 的总占比达 ６６％，说
明 ＡＯＢ 菌群是最主要的优势菌群，这类菌群有利于

短程硝化反应去除氨氮．
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