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泥水混合水解酸化预处理下同步硝化
反硝化除磷颗粒污泥运行
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摘　 要: 为实现生活污水下同步硝化内源反硝化除磷(SNEDPR)系统的稳定运行,选用 SBR 接种人工配水培养的 SNEDPR 颗

粒污泥,以实际生活污水和污泥经混合水解酸化预处理为进水基质,通过优化预处理单元水力停留时间(HRT)联合 SBR 排泥

方式实现该系统稳定运行。 结果表明,预处理单元 HRT 从 12 h 降至 4 h 时,水解酸化液提供的乙酸、丙酸质量浓度和挥发性

脂肪酸(VFA)占比提高,好氧颗粒污泥(AGS)内厌氧聚羟基烷酸(PHA)储存量增加,同步硝化反硝化(SND)效率提升至

58. 1% ,出水 TN 降至 7. 8 mg / L 左右。 同时,底部排泥的 SBR 内小颗粒占比上升、LB-EPS 增加,系统沉降性能变差;顶部排泥

下成熟老化的大颗粒占比上升,颗粒含水率和强度下降;而选择性排泥的 SBR 内颗粒粒径集中在 0. 5 ~ 0. 9 mm,颗粒结构密

实、强度高,颗粒内细菌分层分布增强 SND 效果,批次实验表明,NOB 和 GAOs 活性降低,系统内以 NO -
2 为电子受体的 DPAOs

占比提升至 40. 5% ,同步硝化内源反硝化除磷效率得到提升。 预处理单元较短的 HRT 联合选择性排泥处理生活污水颗粒性

能稳定,系统出水 TN 和 TP 均达到 GB 18918—2002《城镇污水处理厂污染物排放标准》中所规定的一级 A 标准,可实现氮磷

的高效稳定去除。
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Operation of granular sludge for simultaneous nitrification-endogenous
denitrification and phosphorus removal (SNEDPR) under mixed

hydrolysis acidification pretreatment of sewage and sludge
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(1. Key Laboratory of Beijing Water Quality Science and Water Environment Recovery Engineering
(Beijing University of Technology), Beijing 100124, China; 2. State Key Laboratory of Urban Water

Resource and Environment (Harbin Institute of Technology), Harbin 150090, China)

Abstract: For the stable operation of simultaneous nitrification-endogenous denitrification and phosphorus removal
(SNEDPR) system under domestic sewage, sequencing batch reactor (SBR) was selected to inoculate SNEDPR
granular sludge under artificial water distribution. The actual domestic sewage and sludge were pretreated by mixed
hydrolysis acidification and taken as the influent matrix, and the stable operation of the system was realized by
optimizing the pretreatment unit hydraulic retention time (HRT) combined with SBR sludge discharge modes.
Results showed that when the HRT of the pretreatment unit decreased from 12 h to 4 h, the content of acetic acid,
propionic acid, and the proportion of volatile fatty acids (VFA) provided by the hydrolytic acidification solution
increased, the anaerobic poly-hydroxyalkanoate (PHA) storage in aerobic granular sludge (AGS) increased, the
simultaneous nitrification and denitrification (SND) efficiency increased to 58. 1% , and the effluent TN decreased
to about 7. 8 mg / L. At the same time, under bottom sludge discharge, the proportion of small particles in SBR
increased, LB-EPS increased, and the settlement performance of the system became worse. The proportion of
mature and aged large particles under top sludge discharge increased, and the moisture content and strength of
particles decreased. Under selective sludge discharge, the particle size in SBR was concentrated in 0. 5 - 0. 9 mm,
with dense particle structure and high strength. The layered distribution of bacteria in the particles enhanced the
SND effect. Batch experiments showed that the activities of nitrite-oxidizing bacteria ( NOB) and glycogen
accumulating organisms ( GAOs ) were reduced, the proportion of denitrifying polyphosphate accumulating



organisms (DPAOs) with NO -
2 as electron receptor in the system was increased to 40. 5% , and the efficiency of

simultaneous nitrification and endogenous denitrification phosphorus removal was improved. The short HRT
combined with selective sludge discharge of the pretreatment unit had stable performance in the treatment of
domestic sewage particles. The effluent TN and TP met the first-level A standard specified in GB 18918—2002
Discharge Standard of Pollutants for Municipal Wastewater Treatment Plant. The system can achieve efficient and
stable removal of nitrogen and phosphorus.
Keywords: sequencing batch reactor ( SBR ); aerobic granular sludge; simultaneous nitrification-endogenous
denitrification and phosphorus removal; hydrolytic acidification; hydraulic retention time(HRT); sludge discharge mode

　 　 好氧颗粒污泥(aerboic granular sludge,AGS)因
其良好的沉降性能、高生物量保持率等优势被认为

是具有前景的污水处理技术之一[1],目前,有关好

氧颗粒污泥的研究多在较高底物浓度的合成废水中

进行,而中国生活污水普遍存在碳氮比较低的问题,
进水碳源不足阻碍了其在低强度城市污水处理中的

应用[2]。 同步硝化内源反硝化除磷 ( simultaneous
nitrification-endogenous denitrification and phosphorous
removal,SNEDPR)工艺已被证明可节约能源、降低

损耗[3],但将该工艺运用于处理实际生活污水时由

于污水中难降解有机物占比高,导致有机物储存利

用为聚羟基烷酸( poly-hydroxyalkanoate,PHA)过程

受阻,造成长期运行过程中颗粒稳定性和脱氮除磷

性能不佳[4 - 5]。
为了实现对有机物的水解,文献[6]提出单独

设置水解酸化单元利用水解产酸菌将污水中大分子

难降解有机物水解为小分子易降解有机物,但仍无

法解决生活污水中 COD 低的问题。 文献[7]表明,
初沉污泥中含有丰富的碳水化合物、蛋白质等均属

于慢速可生物降解碳源,由于细菌细胞壁难以破坏,
污泥中的这类碳源无法利用,若同时对生活污水和

初沉污泥进行混合水解酸化,可提高进水有机物含

量,为 AGS 提供充足挥发性脂肪酸 ( volatile fatty
acids,VFA)促进 PHA 合成。 文献[8]表明,延长水

解酸化工艺水力停留时间(hydraulic retention time,
HRT)可以促进有机物与底物充分接触,也有研

究[9]表明,HRT 过长会造成水解酸化继续向产甲烷

阶段运行,VFA 被继续消耗,故合理调控水解酸化

单元 HRT 有利于加强 AGS 厌氧 PHA 合成;此外,序
批式反应器( sequencing batch reactor,SBR)排泥方

式的不同会影响微生物菌群的相对活性和颗粒污泥

稳定 性, Winkler 等[10] 发 现 聚 糖 菌 ( glycogen
accumulating organisms,GAOs) 和亚硝酸盐氧化菌

(nitrite-oxidizing bacteria,NOB)在颗粒粒径较小的

污泥中占比较多,通过顶部排泥可以提升反硝化除

磷性能,但文献[11]表明,底部污泥龄过高,颗粒结

构被破坏会影响系统运行长期稳定性,因此,关于预

处理单元 HRT 和 SBR 排泥方式还有待进一步研究。

实验采用 SBR 运行 SNEDPR 工艺,主要探究混

合水解酸化预处理单元 HRT 和 SBR 排泥方式对

AGS 内 碳 源 储 存、 反 硝 化 聚 磷 菌 ( denitrifying
polyphosphate accumulating organisms,DPAOs) 等功

能菌群活性和系统脱氮除磷特性的影响,以期为实

际生活污水下同步硝化内源反硝化除磷工艺优选设

计提供实验基础。

1　 实　 验

1. 1　 实验装置与运行方法

采用 SBR 反应器进行好氧颗粒污泥的培养,反
应器由有机玻璃制成,高 50 cm,内径 14 cm,有效容

积为 6 L,换水比为 60% 。 反应器壁垂直方向设置

取样口,采用蠕动泵从底部进水,搅拌机进行混合,
SBR 底部设有曝气盘,采用鼓风曝气,反应器进料、
搅拌、曝气和排水均采用时控开关自动控制。 SBR
前设置预处理单元,以生活污水和初沉污泥为底物

(每 4 d 投加一次初沉污泥作为底物进料,污水与污

泥体积比为 10∶ 1)进行混合水解酸化,并将水解酸

化液储存在调节池中作为 SBR 进水,控制 SBR 污泥

龄为 30 d,实验装置见图 1。 SBR 每天运行 4 个周

期,以 A / O / A 模式运行,每周期运行 6 h,包括进水

5 min,沉淀 3 min,排水 3 min,其余时间闲置,其中

好氧段曝气强度为 0. 8 L / min,具体运行情况如

图 2。 调整预处理单元 HRT 的实验分为 3 个阶段,
具体参数见表 1。

图 1　 反应器装置示意

Fig. 1　 Schematic of reactor device
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图 2　 SBR 运行情况

Fig. 2　 SBR operating parameters

表 1　 实验运行阶段及条件

Tab. 1　 Experimental operation stage and conditions

阶段 预处理单元 HRT / h 运行时段

S1 - Ⅰ 12 第 1 ~ 20 天

S1 - Ⅱ 8 第 21 ~ 40 天

S1 - Ⅲ 4 第 41 ~ 60 天

在上述实验基础上继续优化排泥方式,运行方

式同上,预处理单元 HRT 设置为 4 h,实验分为 3 个

阶段,采取在 SBR 周期末沉降阶段结束后手动排

泥。 沉降过程中因沉降速度差异,颗粒在污泥床垂

直方向不同位置发生分离,根据排除不同污泥床位

　

置污泥设置排泥方式,其中,阶段Ⅲ选择性排泥采取

排除 75%顶部和 25%底部污泥方式运行,具体参数

如表 2 所示。

表 2　 反应器运行工况

Tab. 2　 Operational conditions of reactor

阶段 运行时段 排泥方式

S2 - Ⅰ 第 1 ~ 25 天 底部排泥

S2 - Ⅱ 第 26 ~ 50 天 顶部排泥

S2 - Ⅲ 第 51 ~ 100 天 选择性排泥

1. 2　 接种污泥及原水水质

预处理单元接种污泥取自实验室中试规模具有

水解产酸性能的厌氧污泥,SBR 反应器接种污泥是

配水驯化的具有同步硝化反硝化除磷性能的颗粒污

泥,污泥质量浓度为 3 500 mg / L,实验用水为北京市

某大学家属区化粪池实际生活污水,用 NaHCO3 和

NaOH 调节 pH 稳定,具体水质指标见表 3。

表 3　 生活污水水质

Tab. 3　 Water quality of domestic sewage

COD/ (mg·L -1) ρ(NH +
4 -N) / (mg·L -1) ρ(NO -

2 -N) / (mg·L -1) ρ(NO -
3 -N) / (mg·L -1) ρ(PO3 -

4 -P) / (mg·L -1) pH

180 ~ 350 35 ~ 60 < 1 0 ~ 2 2. 5 ~ 8 7. 8 ~ 8. 3

1. 3　 分析项目与检测方法

采用国家规定的标准方法[12] 对 NH +
4 - N、

NO -
2 - N、NO -

3 - N、MLSS、SVI 和含水率等指标进行

测定,DO 和 pH 使用 WTW 多参数测定仪测定,颗粒

粒径采用激光粒度仪(Mastersize 2000)测定。 聚羟

基烷酸(PHA)、糖原(Gly)分别采用有机溶剂萃取

紫外分光光度法和蒽酮比色法测定[13]。 VFA 采用

气相色谱法测定,EPS 中蛋白质(PN)采用 Lowry 法

测定,多糖(PS)采用蒽酮硫酸法测定[14]。
1. 4　 批次实验和计算公式

在批次实验中,比氨氧化速率(specific ammonia
nitrogen oxidation rate,RSAO)、比亚硝酸盐氧化速率

(specific nitrite oxidation rate,RSNO)的测定方法参照

文献[15],不同聚磷菌所占比例参照 Hu 等[16] 研究

方法测定,聚磷菌所占比例近似按以下公式计算:
PONn

P =
MONn

MO
× 100%

PON

P =
MON -MONn

MO
× 100%

PO

P =
MO -MON

MO
× 100%

ì

î

í

ï
ï
ï
ï

ï
ï
ïï

(1)

式中:PONn为能利用 O2、NO -
3 和 NO -

2 作为电子受体

的除磷菌数,PON 为能利用 O2 和 NO -
3 (不能利用

NO -
2 )作为电子受体的除磷菌数,PO 为只能利用 O2 作

为电子受体的除磷菌数,MO 为单位 VSS 利用 O2 为电

子受体在好氧段的吸磷量(mg / g),MON为单位 VSS 利

用NO -
3 为电子受体在缺氧段的吸磷量(mg / g),MONn为

单位 VSS 利用 NO -
2 为电子受体的吸磷量(mg / g)。

污泥强度采用完整性系数( integrity coefficient,
CI)表征,测定方法参照文献[17],计算公式为

CI =
m1

m0
(2)

式中:CI 为颗粒的完整性系数,用于表示污泥强度;m0

和 m1 分别为总颗粒和经振荡后剩余完整颗粒的质量。
厌氧段被 PAOs 和 GAOs 储存为内碳源的 COD

量占总 COD 消耗量的比例 CODin、PAOs 在内碳源

储存贡献比(PPAO)及 SND 效率[18] (ESND)计算方法

如下:
CODintra =ΔCODan -1. 71Δρ(NO -

2an) -2. 86Δρ(NO -
3an)

CODin =
CODintra

ΔCODan
×100%

ì

î

í

ïï

ïï

(3)
0. 5PPAO = ρPRA / CODintra (4)

ESND = 1 -
Δρ(NO -

2 ) + Δρ(NO -
3 )

Δρ(NH +
4 )[ ] × 100% (5)

式中:CODintra为内碳源储存量;ΔCODan、Δρ(NO -
2an)
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和 Δρ(NO -
3an)为厌氧段 COD、NO -

2 和 NO -
3 质量浓

度变化,mg / L;1. 71 和 2. 86 分别为异养菌反硝化单

位 NO -
2 和 NO -

3 所消耗的 COD 量(以 N 与 COD 质

量比计),mg / mg;ρPRA为厌氧段释磷量,mg / L;0. 5 为

PAOs 厌氧条件下吸收单位有机碳源释放的磷量,
mol / mol;Δρ(NO -

2 )、Δρ(NO -
3 )、Δρ(NH +

4 )分别为好

氧段 NO -
2 、NO -

3 和 NH +
4 质量浓度变化,mg / L。

2　 结果和讨论

2. 1　 预处理单元 HRT 优化

2. 1. 1　 系统处理性能

图 3 为不同阶段系统 COD、TN、TP 去除情况,
刚接种生活污水时由于微生物需要适应新的进水环

境,SBR 出水 COD 和 TN、TP 均有所增加,并在一周

内恢复至正常。 图 3( a)为运行过程中 COD 变化,
整个运行过程中系统出水 COD 保持在 50 mg / L 以

下,COD 平均去除率为 87. 7% ,出水符合国家污水

排放一级 A 标准,说明预处理单元 HRT 的改变对系

统 COD 的去除影响不大。
在阶段Ⅰ,由于生活污水成分复杂,难降解有机

物多,以较高 HRT 运行,保证了微生物与底物接触

时间。 由图 3(a)可以看出,水解酸化液中 VFA 约

占 60% , SBR 内大部分 COD 在厌氧段被消耗,以
PHA 的形式储存到细胞内,平均内碳源储存率

(CODin)达 90. 09% ,证明水解酸化预处理可以有效

提升生活污水的碳源利用率。 但阶段Ⅰ的 SBR 进

水 COD 低于生活污水水质,COD 出现了较大损耗,
主要是采用 12 h 的 HRT,污水在反应器中的停留时

间过长。 Wang 等[8] 通过正交测试发现,HRT 过长

会造成底物继续向产甲烷阶段转化,VFA 消耗速率

大于产生速率是造成有机物损耗的主要原因,后续

SBR 厌氧 PHA 存储不足。 阶段Ⅰ的 VFA 主要由乙

酸、丙酸和异戊酸组成,以乙酸为主,对于较大分子

质量 VFA 异戊酸,研究表明,细菌产生异戊酸的代

谢途径复杂,所需的反应时间较长[19],阶段Ⅰ较长

反应时间可能是异戊酸产生的原因。 阶段Ⅱ将

HRT 调至 8 h 后,预处理单元 COD 损耗减小,VFA
占比增加,VFA 组分中异戊酸减少,同时出现正丁

酸组分,说明调整 HRT 会引起水解酸化液组分的改

变。 阶段Ⅲ,VFA 占比继续增加至 77%左右,乙酸、
丙酸和丁酸质量浓度增加,异戊酸占比降低,SBR 厌

氧 CODin增加至 96. 5%左右。 文献[10]指出,反硝

化优先利用乙酸,其次为丁酸和丙酸,最后是戊酸;
Chen 等[20]指出适宜作为除磷碳源的两种有机酸为

乙酸和丙酸。 因而缩短 HRT 水解酸化液中组分的

优化可能是脱氮除磷效果逐渐变好的原因,同时,混
合 VFA 不同组分可为反硝化和除磷过程相关的各

个细菌提供不同碳源,因而微生物对碳源利用率高,
实现了 SBR 厌氧内碳源的高储存。

图 3　 运行过程中 COD、TN 和 TP 变化

Fig. 3　 Variation of COD, TN, and TP during operation

图 3(b)为运行过程中 TN 变化,水解酸化单元

TN 略有升高,主要是混合水解污泥释放氨氮的同时

微生物生长需要消耗氨氮,造成质量浓度略有升高。
生活污水氨氮质量浓度波动大,在阶段Ⅰ好氧颗粒

污泥中部分氨氮未反应完全,造成 TN 去除效率低。
随着反应进行,微生物逐渐适应生活污水水质,硝化

性能得以恢复,但 HRT 过长导致的 COD 损失,造成
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出水 TN 仍未能达到污水排放一级 A 标准。 到阶段

Ⅲ缩短 HRT 后,预处理单元出水 VFA 大幅增加,且
主要由乙、丙酸组成,好氧颗粒污泥反硝化性能提

升,出水平均 TN 降至 9. 0 mg / L,出水 TN 达到污水

一级 A 排放标准(15 mg / L)。
由图 3 ( c) 可以看出, SBR 厌氧磷释放量和

CODin变化一致,阶段Ⅰ较长 HRT 使 SBR 进水 COD
偏低,厌氧内碳源存储不足,释磷量不足,影响 PAOs
和 DPAOs 的除磷效果,TP 去除率仅为 83% 左右。
阶段Ⅱ将 HRT 缩短后,预处理 VFA 增加,SBR 进水

基质中碳磷比增加,TP 去除率逐渐恢复至 90% ,直
至阶段Ⅲ去除率增加至 92. 5% ,出水仍未稳定在

0. 5 mg / L以下,其原因可能是 GAOs 在厌氧阶段争

夺碳源造成 PAOs 内碳源存储能力不佳。
2. 1. 2　 系统污染物去除机制

由系统运行过程中污染物变化情况可以看出,
反应器在 S1 - Ⅲ脱氮除磷效果提升。 为进一步探

究该阶段 SBR 污染物去除机制,在第 60 天分析了

典型周期中 COD、NH +
4 、NO -

2 、NO -
3 、TP 和细胞内碳

源变化,结果如图 4 所示。 在厌氧前 30 min,反应器内

NO -
x 变化明显,表明反硝化菌利用外碳源将残余的

NO -
x 反硝化。 厌氧末 COD 和 GLy(单位 VSS 的 C 量)

分别为 34. 8 mg / L、2. 19 mmol / g,PO3 -
4 和 PHA(单位

VSS 的 C 量)分别为 37. 5 mg / L、0. 55 mmol / g,经计

算,反应器厌氧段 Δn(Gly) / Δn(PHA)为 0. 61,此值

高于 PAOs 的理论模型值0. 385[21],表明过多的 Gly
被利用但没有 PHA 的合成,这与 GAOs 增殖有关。
厌氧段微生物将废水中的 VFA 吸收以 PHA 形式储

存,造成 COD 下降并伴随磷的释放,根据式(3)计

算得厌氧阶段 CODintra 为 121. 34 mg / L,约有高达

95. 4%的 COD 被 PAOs 和 GAOs 储存为内碳源,说

明优化预处理单元 HRT 可以促进好氧颗粒污泥内

碳源的贮存。
在好氧阶段刚开始时,PHA 被氧化,PO3 -

4 质量

浓度迅速降低,COD 几乎未发生改变,表明脱氮和

除磷过程都是通过消耗内碳源完成,由于 GAOs 在

好氧阶段每消耗 1 mol 的 PHA 生成 0. 95 mol 糖原,
而 PAOs 每消耗 1 mol 的 PHA 只生成 0. 42 mol 糖
原[22],Δn ( Gly) / Δn ( PHA) (0. 71) 表明 PAOs 和

GAOs 共同参与了 PHA 的氧化。 在整个好氧段约有

27. 60 mg / L 的 NH +
4 被氧化成 NO -

x (11. 56 mg / L),
NO -

x 质量浓度增加量小于 NH +
4 质量浓度减小量,

说明发生了同步硝化反硝化。 经计算 SND 效率为

58. 1% ,增强的 SND 主要是由于预处理单元提供了

充足 VFA 供微生物贮存为内碳源用于反硝化 NO -
x ,

同时好氧段还存在 NO -
2 的积累现象,推测可能发生

了短程硝化反硝化反应。 在缺氧阶段,PO3 -
4 质量浓

度由 2. 01 mg / L 降至 0. 52 mg / L,同时 NO -
x 由

12. 50 mg / L下降至 6. 00 mg / L,表明此阶段发生了

内源反硝化除磷作用。 而由图 4 可知,缺氧阶段

NO -
2 质量浓度呈先升高后降低趋势,这是由于

DGAOs 对 NO -
3 还原率高于 NO -

2 ,其优先利用 NO -
3

作为电子受体进行反硝化脱氮,造成 NO -
2 先上升,

在缺氧段后期 PHA 几乎耗尽后观察到 Gly 有所下

降,文献[23]表明,缺氧后反硝化可以由糖原驱动

以改善氮的去除,因此,缺氧段反硝化可能是 PHA
和 Gly 共同驱动。

计算和实验结果表明,优化预处理单元 HRT 实

现了 PAOs 和 GAOs 中细胞内碳源(PHA)的充足贮

存,为 SND、后置反硝化和 P 吸收提供充足碳源,加
强内源性微生物反硝化和除磷。

图 4　 典型周期内污染物质量浓度和细胞内碳源变化

Fig. 4　 Changes in pollutant concentrations and intracellular carbon source in typical cycles
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2. 2　 排泥方式优化

2. 2. 1　 颗粒物理特性变化

不同排泥方式会对污泥物理特性产生影响,
图 5为不同排泥方式下长期运行过程中反应器内搅

拌混合均匀颗粒的粒径、沉降性能、含水率和污泥强

度(以完整性系数表征)变化。
由图 5(a)粒径分布可以看出,阶段Ⅰ反应器内

粒径在 1 200 μm 以上的颗粒占比明显降低,小于

300 μm 的颗粒占比增加。 文献[24]表明,粒径的

过度增长会造成基质传递受限,影响颗粒污泥的稳

定性。 阶段Ⅰ通过底部排泥将较大粒径的颗粒排除

系统,新形成的小粒径颗粒积累,小颗粒与大颗粒共

同竞争营养物质,控制了粒径的过度生长。 但由

图 5(b)SVI 曲线可以看出,阶段Ⅰ系统 SVI 值上

升,说明系统沉降性能变差,原因是底部排泥排出了

大量沉降性能好的颗粒污泥,造成大颗粒的 SRT 过

短,小颗粒污泥的 SRT 过长,沉降性能变差。
阶段Ⅱ通过将排泥方式转变为顶部排泥,颗粒

粒径分布占比发生显著变化,其中,低于 300 μm 的

小颗粒占比降低,1 200 μm 以上的颗粒占比显著增

加,污泥的沉降性能恢复。 但此阶段颗粒强度降低

到 78. 5%左右,文献[25]认为,CI 低于 0. 80 时表明

颗粒污泥强度受到破坏,可见顶部排泥方式导致颗

粒强度变差,这是由于反应器内存在大量成熟老化

的颗粒污泥,Zhu 等[26] 认为颗粒粒径过大造成颗粒

内部区域出现空腔,使颗粒结构的强度和内聚力降

低,造成颗粒稳定性差。 同时,阶段Ⅱ含水率逐渐下

降,文献[27]指出,好氧颗粒的孔隙率随着颗粒粒

径的增加而减少,阶段Ⅱ大粒径颗粒占比过高造成

孔隙率低、含水率下降,导致基质无法传递到颗粒内

部,影响反硝化性能。 阶段Ⅲ在总 SRT 不变下,通
过选择性排出底部老化颗粒污泥和顶部细小颗粒,
观察到 SBR 内 0. 5 ~ 0. 9 mm 的粒径显著增加,约占

总体积的 40% 以上,颗粒粒径分布集中。 据报

道[28],500 ~ 900 μm 的颗粒具有更高的 N 去除能

力,因为 500 ~ 900 μm 的颗粒可以提供厌氧、缺氧

和好氧的微观环境,提高系统的硝化反硝化性能,这
也是阶段Ⅲ污染物去除性能得到提升的主要原因。
同时,阶段Ⅲ系统 SVI 平均值为 33 mL / g,CI 达 90%
以上,颗粒的沉降速度及强度均有所提升。 因此,选
择性排泥方式通过控制好氧颗粒粒径,形成结构密

实、强度高的颗粒,保证工艺的稳定运行。

图 5　 运行过程中颗粒粒径、SVI、完整性系数和含水率变化

Fig. 5　 Changes in particle size, SVI, integrity coefficient, and moisture content during operation

2. 2. 2　 功能菌活性变化

为进一步了解不同排泥方式对微生物菌群的影

响,对 3 个阶段稳定期的污泥进行批次实验,分析不

同排泥方式下污泥中聚磷菌活性、AOB 和 NOB 活

性以及不同电子受体聚磷菌所占比例。
由表 4 可知,3 个阶段的 RSAO变化不大,说明排

泥方式的改变对 AOB 活性影响不大。 但 RSNO变化

较大,阶段Ⅰ的 RSNO为 2. 34 mg / (g·h),而阶段Ⅱ和

阶段Ⅲ的 RSNO 降低,说明 NOB 活性下降。 Volcke
等[29]认为 NOB 倾向生长在好氧区所占体积比例较

高的小粒径颗粒中,而顶部污泥多为沉降性能较差

的小粒径颗粒,因此,通过顶部排泥或选择性排出较

大比例的顶部污泥可以选择性去除 NOB,同时,文
献[30]表明,水解酸化液中富里酸(HA)对 NOB 和

AOB 的不同限制导致了更多 NO -
2 积累。 因此,在

水解酸化预处理下通过优化排泥方式可以进一步促

进短程硝化的发生。
在厌氧条件下,VFA 通过消耗多磷酸盐( poly-

P)和糖原转化为 PHA,PAOs 的活性可由每摩尔厌

氧 P 释放量与每摩尔 COD 吸收量之比(Δρ( P) /
ΔCOD)反映,其中,PAOs 的标准厌氧化学计量参数

Δρ(P) / ΔCOD 根据文献[31]显示为 0. 5,而 GAOs
的比率则为 0[32]。 由表 4 可知,阶段Ⅰ在底部排泥

方式下,Δρ(P) / ΔCOD 为 0. 19,表明 PAOs 活性较
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差,阶段Ⅱ的 Δρ(P) / ΔCOD 为 0. 30,PAOs 活性有

所增加。 Winkler 等[10] 认为 PAO 在大而致密的颗

粒中占主导地位,而 GAOs 主要分布在污泥顶部,阶
段Ⅱ顶部排泥更有利于富集 PAOs,但富集效果低于

阶段Ⅲ。 Zhang 等[33]提出反应器中含有大量老化颗

粒会造成颗粒稳定性差,尽管阶段Ⅲ去除部分底部

污泥会损失一部分 PAOs,但也促进了 PAOs 的新生

长,可避免运行过程中除磷性能恶化,因此,采取选

择性排泥的方式可抑制 GAOs 生长,促进 PAOs 富

集,提高除磷性能。
表 4 中 SND 效率为不同阶段的同步硝化反硝

化效率,可以看出,阶段Ⅲ的 SND 效率最高。 阶

段Ⅰ的 SND 效率仅为 52% ,主要是由于反应器内小

颗粒占比较多,颗粒内部缺氧区的缺乏造成反硝化

效果不佳。 而阶段Ⅱ颗粒强度稳定性变差、新生颗

粒污泥的不足及好氧硝化体积分数较低造成 SND
效率低。 阶段Ⅲ颗粒粒径分布均匀,颗粒的氧气和

底物传质使细菌分层分布增强 SND 效果,避免了亚

硝酸盐积累导致游离亚硝酸抑制养分去除过程,增
强了系统同步硝化内源反硝化脱氮和除磷效果,系
统 TN 去除率达 86. 38% ,出水 TN 质量浓度降低至

8. 17 mg / L,达到 GB 18918—2002《城镇污水处理厂

污染物排放标准》的一级 A 标准。

表 4　 不同阶段 SBR 比氨氧化速率、比亚硝酸盐氧化速率、
SND 效率和 Δρ(P) / ΔCOD

Tab. 4 　 RSAO, RSNO, SND efficiency, and Δρ ( P) / ΔCOD of
SBR in different stages

阶段
RSAO /

(mg·(g·h) - 1)

RSNO /

(mg·(g·h) - 1)

SND 效

率 / %
Δρ(P) /
ΔCOD

S2 - Ⅰ 6. 51 2. 34 52. 04 0. 19
S2 - Ⅱ 6. 10 1. 57 56. 86 0. 30
S2 - Ⅲ 6. 42 1. 68 65. 25 0. 34

　 　 为进一步探究不同类型聚磷菌占比情况,根据

Hu 等[16] 的实验方法和计算公式进行了批次实验。
如表 5 所示,3 个阶段不同类型聚磷菌占比发生明

显变化,其中,阶段Ⅰ仅能利用 O2 的聚磷菌数(PO)
占比较多(46. 69% ),主要是由于阶段Ⅰ反应器内

粒径较小的颗粒占比增加,颗粒内部缺乏缺氧区,造
成反硝化除磷性能差。 阶段Ⅱ和阶段Ⅲ能利用 O2、
NO -

3 和 NO -
2 的反硝化聚磷菌数(PONn)占比显著增

加,主要是由于阶段Ⅱ和Ⅲ通过排出全部或部分顶

部污泥将 NOB 淘洗,可以驯化出利用 NO -
2 为电子

受体的 DPAOs(占比达 40. 5% ),证明亚硝酸盐可以

作为氧气或硝酸盐的替代电子受体,而以 NO -
2 为电

子受体的短程反硝化除磷可以进一步节省碳源,提
高除磷效率,系统 TP 去除率达 94. 71% ,出水 TP 质

量浓度稳定在 0. 5 mg / L 以下,达到 GB 18918—
2002《城镇污水处理厂污染物排放标准》 的一级

A 标准。

表 5　 不同阶段下反硝化聚磷菌占比变化

Tab. 5 　 Variation of content of denitrifying polyphosphate
accumulating organisms in different stages %

阶段 PO 占比 PON占比 PONn占比

S2 - Ⅰ 6. 51 2. 34 52. 04
S2 - Ⅱ 6. 10 1. 57 56. 86
S2 - Ⅲ 6. 42 1. 68 65. 25

2. 2. 3　 EPS 变化

根据结构不同 EPS 可以进一步区分为松散附

着 EPS(LB-EPS)和紧密黏附 EPS(TB-EPS),不同组

分质量分数直接影响污泥的理化特性和颗粒稳定性

的维持。 如图 6 所示,阶段Ⅰ LB-EPS 显著增加,过
量的 LB-EPS 会对生物絮凝和泥水分离产生不利影

响[34],导致颗粒污泥较高的 SVI 值,与上述测量结

果一致。 阶段Ⅱ总 EPS 显著增加,这与该阶段反应

器内较多大粒径的老化颗粒有关,当颗粒尺寸变大

时,过量的 EPS 导致基质传递通道被阻塞,这可能

是阶段Ⅱ孔隙率低、含水率不足的原因,同时会造成

颗粒内部缺氧区反硝化性能变差。 阶段 Ⅲ 的

LB-EPS和 TB-EPS 都无显著变化,说明排出一定量

的老化颗粒可以避免 EPS 的过量积累。 在整个运行

图 6　 运行过程中 TB-PN、TB-PS、LB-PN、LB-PS 及 PN 与 PS 质量分数比变化

Fig. 6　 Variation of TB-PN, TB-PS, LB-PN, LB-PS, and PN / PS during operation
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期间,PN 质量分数变化很小,主要是 PS 质量分数发

生改变,总 PN 与 PS 质量分数比从 2. 25 下降到

1. 55左右,并趋于平缓。 文献[35]表明,PS 在维持

颗粒结构完整性方面具有重要作用,可以增强细胞

的内聚力和黏附力, PS 的分泌保证反应器稳定

运行。

3　 结　 论

1)以生活污水(COD 约 250 mg / L、TN 约 50 mg / L、
TP 约5 mg / L)和初沉污泥(每 4 d 投加一次污泥,污
水与污泥体积比为 10∶ 1)为底物进行混合水解酸化

预处理,随着预处理单元 HRT 从 12 h 逐渐缩短至

4 h,水解酸化液提供的乙、丙酸质量浓度和 VFA 占

比提高,实现了 AGS 中 PAOs 和 GAOs 的 PHA 充足

贮存,从而提高了 SND 和内源反硝化除磷效率,出水

COD 保持在 50 mg / L 以下,TN 降至 7. 8 mg / L 左右。
2)以选择性排泥方式运行的系统内颗粒粒径

集中在 0. 5 ~ 0. 9 mm,颗粒结构密实、强度高,细菌

的分层分布增强 SND 效果。 批次实验表明,选择性

排除顶部小粒径颗粒可以淘洗 NOB 和 GAOs,系统

中 NO -
2 为电子受体的 DPAOs 占比提升,内源反硝

化效率进一步提升。
3)反应器以调整预处理单元 HRT 和选择性排

泥促进了 PHA 的贮存和 AOB、DPAOs 等功能菌群

的富集,颗粒强度高、沉降性能好,适量 EPS 的分泌

维持 了 颗 粒 稳 定 性, 出 水 TN 和 TP 均 达 到

GB 18918—2002《城镇污水处理厂污染物排放标

准》的一级 A 标准。
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