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摘  要: 【目的】短程硝化-厌氧氨氧化是可实现的最短生物脱氮工艺, 短程硝化是实现

该工艺的重要环节和必要条件。【方法】采用序批式反应器(SBR)来实现短程硝化过程

的启动和稳定运行, 并对该过程中的相关功能菌群变化进行检测分析。【结果】通过控

制低 DO 浓度(＜1 mg/L)和逐步提高氨氮进水负荷, 可抑制氨氧化细菌(NOB)菌群增殖并

促进亚硝酸氧化菌(AOB)菌群规模显著扩大, 实现短程硝化过程的启动和稳定运行。在氨

氮进水负荷为 0.055 kg/(m3·d)时 , 平均氨氮去除容积负荷和污泥负荷可达到 0.043 
kg/(m3·d)和 0.16 kg/(kg·d), 平均亚硝酸盐积累率可达到 83.4%。在短程硝化启动和稳定运

行过程中, NOB 菌群密度从 2.0×105 CFU/mL 降至 1.5×104 CFU/mL, 相对丰度从 5.51%降

至 2.14%; AOB 菌群密度从 4.5×104 CFU/mL 增加至 1.5×107 CFU/mL, 相对丰度从 0.18%
增加至 7.25%。【结论】AOB 菌群规模的扩大是实现短程硝化和氨氮去除能力提高的主

要原因, 同时较高的进水氨氮浓度和负荷也会造成亚硝化活性的抑制。 
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Abstract: [Objective] Partial nitrification-anammox is considered as the shortest process for 
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biological nitrogen removal and partial nitrification is the important part of this process. 
[Methods] The variation of functional bacteria during start-up and stable operation of partial ni-
trification process was investigated in a SBR bioreactor in this study. [Results] The results indi-
cated that ammonia-oxidizing bacteria (AOB) population was expanded significantly and ni-
trite-oxidizing bacteria (NOB) population was inhibited when DO concentration was controlled 
lower than 1 mg/L and ammonia loading of the influent increased gradually. As a result, 
start-up and stable operation of partial nitrification process was realized. When ammonia 
volumetric loading of the influent was 0.055 kg/(m3·d), the average ammonia removal volu-
metric loading and sludge loading were 0.043 kg/(m3·d) and 0.16 kg/(kg·d), respectively. In 
addition, the average nitrite accumulation rate was 83.4% at this time. AOB population density 
and relative abundance increased from 4.5×104 CFU/mL to 1.5×107CFU/mL and from 0.18% to 
7.25%, respectively, during start-up and stable operation of partial nitrification process. At the 
same time, NOB population density and relative abundance decreased from 2.0×105 CFU/mL to 
1.5×104 CFU/mL and from 5.51% to 2.14%, respectively. [Conclusion] The expansion of AOB 
population was responsible for realization of partial nitrification and ammonia removal. High am-
monia concentration and loading also caused the activity inhibition of partial nitrification. 

Keywords: Partial nitrification, AOB population, NOB population 

短程硝化-厌氧氨氧化是可实现的最短生物

脱氮工艺, 与传统的生物硝化/反硝化相比, 该工

艺可减少反应器的体积和占地面积, 节省动力消

耗, 且不需要外加碳源。短程硝化提供亚硝酸盐

的稳定积累, 是厌氧氨氧化反应器稳定运行的前

提。因此, 实现短程硝化过程的启动和稳定运行

是短程硝化-厌氧氨氧化生物脱氮工艺的重要环

节。在氨氮向硝酸盐氮转化的硝化过程中, 两类

不 同 细菌共 同 发挥作 用 : 一类是 氨 氧化细 菌

(AOB), 又叫亚硝酸细菌, 把氨氮转化为亚硝酸

盐; 另一类是亚硝酸氧化菌(NOB), 又叫硝酸细

菌, 把亚硝酸盐氧化为硝酸盐。硝化过程中, 可

利用亚硝化菌群和硝化菌群对环境的不同要求[1], 
强化亚硝化能力, 抑制硝化能力, 将硝化过程控

制在亚硝化阶段, 可以实现短程硝化。 
研究表明, 影响短程硝化的因素主要有 DO、

pH、温度和污泥龄(SRT)等[2−6]。DO 对活性污泥

系统短程硝化性能以及其种群结构有着显著影

响。AOB 菌群对氧的亲和力是 NOB 菌群的 5 倍, 
当 DO 在 0.7−1.4 mg/L 时, 氨氮的转化和亚硝态

氮的积累都能达到 90%以上[2−4]。此外, NOB 菌群

适宜的 pH 为 6.0−7.5; 而 AOB 菌群适宜的 pH 为

7.0−8.5[5]。高 pH 有利于促进短程硝化启动和稳

定运行: 一方面适合 AOB 菌群生长的 pH 环境较

高; 另一方面由于高 pH 下游离氨和碱度较高, 
对 NOB 菌群的活性有一定的抑制作用, 如 pH 值

从 7.5 提高到 8.5 将会加重游离氨对 NOB 菌群的

抑制作用[6]。传统的硝化菌数量的监测采用 MPN
法。目前, FISH 技术也被广泛地应用于活性污泥系

统、膜生物反应器和硝化流化床反应器等污水处理

系统硝化细菌的检测[7]。孙红芳等[8]通过 MPN 法测

定 SBR 中 AOB 与 NOB 的数量之比为 103∶1。郑

亚楠等[9]通过 FISH 检测出 SBR 中 AOB 的相对丰

度为 8%−9%, NOB 的相对丰度为低于 0.5%。 
短程硝化是通过抑制 NOB 菌群、富集 AOB

菌群来实现的, 通过控制一定的运行条件, 保持

AOB 菌群的快速富集和较高的活性, 可以实现

短程硝化过程的启动和稳定运行[10−12]。本研究在

SBR 中通过控制 DO 浓度和氨氮进水负荷, 抑制

NOB 菌群增殖并促进 AOB 菌群规模扩大, 实现

短程硝化的启动和稳定运行, 为短程硝化/厌氧

氨氧化工艺提供技术参考。 
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1  材料与方法 

1.1  实验装置及运行条件 
本研究采用的 SBR 反应器有效容积 12 L, 运

行周期为 12 h, 其中进水 0.5 h, 曝气 10 h, 沉降

1 h, 出水 0.5 h。接种污泥是取自石家庄市某污

水处理厂的二沉池污泥, 初始接种污泥浓度为

4.44 g/L, 污泥 VSS/SS 为 0.67。实验用水为人工

模拟废水[13], 由硫酸铵提供氮源, 碳酸氢钠提供

碳源和碱度, 运行温度为室温。 

反应器运行 118 d, 分为 4 个阶段, 具体情况

见表 1。 

1.2  分析项目及检测方法 
1.2.1  功能菌群检测: (1) FISH 法   

取 250 μL 的污泥样品置于 1.5 mL 离心管中, 

加入 3 倍体积的 4%多聚甲醛固定。4 °C 静置 1 h, 

10 000 r/min 离心 5 min, 弃去上清液, 再用

1×PBS 缓冲液清洗样品 3 次, 然后将污泥样品涂

在载玻片上, 分别用 50%、80%和 100%的梯度乙

醇进行脱水, 每个系列 3 min。 

将 1 μL 浓度为 0.1 nmol/μL 的探针(表 2)与
9 μL 杂交缓冲液(0.9 mol/L NaCl, 0.01% SDS, 

0.02 mol/L Tris-HCl, 一定浓度的甲酰胺, pH 7.2)

充分混合, 然后将探针与杂交缓冲液均匀展开

在污泥样品上, 再把载玻片放入预先平衡好温

度和湿度的分子杂交箱(UVP, HB-1000, 美国)

中, 46 °C 杂交 4 h。 

杂交好的污泥样品用 46 °C 的杂交清洗液

(0.01% SDS, 0.02 mol/L Tris-HCl, 一定浓度的

NaCl, pH 7.2)清洗未杂交的探针和杂交缓冲液, 再

用 46 °C 的灭菌 ddH2O 漂洗 3 次, 然后自然风干。 

杂交后的污泥样品置于荧光显微镜(Motic, 

BA200, 中国)下观察, 每个样品取 30 个视野获

得 FISH 杂交图像(Moticam2206)。使用 Motic Fluo 
1.0 荧光分析软件对图像进行分析, 确定目标菌

群的分布形态, 并计算荧光杂交区域面积, 根据

公式(1)计算目标菌群的相对丰度[14]。 

 
(%)

100%

=

×

菌群相对丰度

特异性探针杂交区域面积

通用探针杂交区域面积

 (1) 

 
表 1  SBR 中各阶段的运行条件 

Table 1  Operation conditions of each running stage in SBR 

运行阶段 
Running 

phase 

运行时间 
Running time 

(d) 

进水平均氨氮浓度 
Average influent ammonia  

concentration (mg/L) 

进水平均氨氮负荷 
Average influent ammonia load 

[kg/(m3·d)] 

碱度 
Alkalinity 

(mg/L) 

Run-1 1−61  53.6 0.009 300 

Run-2 62−81  83.4 0.017 500 

Run-3 82−96 120.1 0.024 700 

Run-4 97−118 275.2 0.055 1 500 

 
表 2  FISH 中用到的探针 

Table 2  Probes used in FISH 
 

探针 
Probe 

目标微生物 
Target population 

序列  
Sequence (5′→3′) 

标记种类 
Marker type 

文献 
Reference 

UNIV1392 细菌和古菌 ACGGGCGGTGTGTAC 5′FITC [15] 

NSO190 氨氧化细菌 CGATCCCCTGCTTTTCTCC 5'HEX  [16] 

NIT3 亚硝酸氧化菌 CCTGTGCTCCATGCTCCG 5′FITC  [17] 
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(2) MPN 法   
污泥中 AOB 菌群和 NOB 菌群密度采用

MPN 法测定[8,18]。 
1.2.2  其他污染指标检测: 氨氮、亚硝酸盐、硝

酸盐、MLSS 等指标的测定采用国家的标准方

法[19]。根据出水亚硝酸盐和硝酸盐浓度, 按照公

式(2)计算亚硝酸盐积累率。 

 2

2 3

NO

NO NO

C
C C

−

− −

=
+

亚硝酸盐积累率  (2) 

其中, 
2NOC − 为出水亚硝酸盐的浓度, mg/L; 

3NOC − 为出水硝酸盐的浓度, mg/L。 

2  结果与讨论 

2.1  短程硝化启动和稳定运行 
SBR 反应器中短程硝化过程的启动和稳定

运行共分为 4 个阶段, 其中 Run-1 为启动阶段, 

Run-2−Run-4 为稳定运行及氨氮负荷提高阶段, 

共计运行 118 d。短程硝化过程的启动和稳定运

行中氨氮去除率、亚硝酸盐积累率和进水平均负

荷的变化如图 1 所示, 进、出水 pH 变化如图 2

所示。 

启 动 阶 段 , 氨 氮 平 均 进 水 负 荷 为

0.009 kg/(m3·d), DO 浓度控制在＜2 mg/L。在

0−40 d, 氨氮的平均去除率仅为 8.2%, 且波动较

大, 而亚硝酸盐积累率基本为 0, 表明此阶段污

泥亚硝化活性和硝化活性均较低, 且硝化活性持

续保持; 进、出水的 pH 差别不大, 分别为 7.32

和 7.03, 也反映了氨氮转化率较低。此后, 亚硝

酸盐积累率开始明显上升, 而氨氮去除率仍然较

低, 表明硝化活性逐渐受到抑制, 而亚硝化活性

逐渐占优势。运行至 46 d, 氨氮去除率和亚硝酸

盐积累率均开始逐步稳定提高; 至 61 d, 氨氮去

除率接近 100%, 而亚硝酸盐积累率接近 80%, 且

均保持稳定, 表明亚硝化活性达到较高水平, 且

占据主导地位, 短程硝化过程完成启动。 

Run-2 阶段运行从 62 d 至 81 d, 提高氨氮进

水负荷至 0.017 kg/(m3·d), 同时增加进水 NaHCO3

浓度, 将进水平均 pH 提高至 8.63, 以保证氨氮硝

化过程中的碱度要求。此阶段运行中, 氨氮平均

去 除 率 为 97.3%, 平 均 去 除 容 积 负 荷 为

0.016 kg/(m3·d), 出水 pH 平均为 7.14, 但平均亚

硝酸盐积累率降低至 68.1%, 表明此运行阶段硝

化活性有所恢复, 而亚硝化活性的相对优势有所

降低, 原因可能是提高氨氮进水负荷后, 进水碱

度波动较大, 造成系统 pH 值控制不稳定, 此外

反应器 DO 浓度相对较高, 不利于对硝化活性的

抑制。 

Run-3 阶段运行从 82 d 至 96 d, 提高氨氮进

水负荷至 0.024 kg/(m3·d), 同时进水平均 pH 提高

至 9.02, 并降低 DO 控制浓度至＜1 mg/L。此阶

段运行中, 氨氮平均去除率保持为 97.3%, 平均

去除容积负荷为 0.023 kg/(m3·d), 出水 pH 平均为

7.25, 且平均亚硝酸盐积累率恢复至 76.0%, 表明

此运行阶段亚硝化活性进一步提高, 且相对优势

得到恢复。 

Run-4 阶段运行从 97 d 至 118 d, 大幅提高氨

氮进水负荷至 0.055 kg/(m3·d), 同时进水平均 pH

保持在 9.08。由于氨氮进水负荷较高, 此阶段运

行中, 氨氮平均去除率下降为 77.8%, 平均去除

容积负荷提高为 0.043 kg/(m3·d), 出水 pH 平均为

7.17, 而 平 均 亚 硝 酸 盐 积 累 率 进 一 步 升 高 至

83.4%, 表明此运行阶段尽管氨氮去除容积负荷

仍有提高, 但污泥硝化、亚硝化活性相对于高进

水氨氮负荷能力不足, 导致氨氮转化率下降; 同

时, 高氨氮负荷增加了游离氨浓度, 而游离氨对

AOB、NOB 的抑制作用比较大[20−22], 也会造成氨

氮去除率降低及亚硝酸盐积累率升高。 
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图 1  SBR 中短程硝化启动及运行过程 

Fig. 1  Start-up and operation of partial nitrification process in a SBR 
 

 
图 2  短程硝化启动及运行过程中进出水 pH 值变化 

Fig. 2  Variation of pH values of influent and effluent during start-up and operation of partial nitrification process 
 

短程硝化启动和稳定运行过程中不同阶段

污泥浓度变化如图 3 所示。启动阶段, 由于进水

中缺乏有机碳源, 异养细菌的生长和增殖受到抑

制, 而进水氨氮负荷较低 , 且自养细菌增殖速

率较慢 , 所以污泥浓度持续下降 , 由接种时的

4.44 g/L 降至启动完成时的 2.04 g/L。短程硝化启

动完成后, 随着氨氮转化率的提高和进水氨氮负

荷的增加, 自养细菌增殖效应逐渐显著, 污泥浓
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度逐渐提高至 3.69 g/L, 并保持基本稳定。 
根据污泥浓度和氨氮去除的变化情况, 计算

氨氮转化的污泥负荷, 以反映污泥亚硝化能力的

变化, 结果如图 4 所示。在短程硝化的启动阶段, 
氨氮转化的平均污泥负荷从接近于 0 提高至

0.051 kg/(kg·d); 在 短 程 硝 化 稳 定 运 行 的

Run-2−Run-4 阶段, 氨氮转化的平均污泥负荷分

别为 0.12、0.14 和 0.16 kg/(kg·d), 表明随着进水

氨氮负荷的增加, 污泥的亚硝化能力逐步提高。 

2.2  短程硝化启动和稳定运行中功能菌群变化 
2.2.1  AOB 和 NOB 菌群密度变化: 氨氮转化过

程中的亚硝化活性和硝化活性是由 AOB 和 NOB
菌群决定的, 短程硝化启动和稳定运行是抑制硝

化活性、提高亚硝化活性的过程, 必然造成 AOB
和 NOB 菌群变化。采用 MPN 法对短程硝化启动

和稳定运行中 AOB 和 NOB 菌群的密度进行监

测, 结果如图 5 所示。可以看到, 接种污泥中

NOB 菌群密度高于 AOB 菌群; Run-1 启动阶段, 
AOB 和 NOB 菌群密度缓慢变化, NOB 菌群密

度由 2.0×105 CFU/mL 降至 1.15×105 CFU/mL, 
AOB 菌 群 密 度 由 4.5×104 CFU/mL 增 至

3.0×105 CFU/mL。Run-2 运行阶段, NOB 菌群密

度继续降至 9.5×104 CFU/mL, AOB 菌群密度继续

增至 1.15×106 CFU/mL。Run-3 运行阶段, 高碱度

和低 DO 浓度环境条件强化了对 NOB 菌群的抑

制效应, 而对 AOB 菌群相对适宜, 且进水氨氮负

荷提高, 所以 AOB 和 NOB 菌群密度变化更为显 

 
图 3  短程硝化启动及运行过程中污泥浓度变化 
Fig. 3  Variation of sludge concentration during 
start-up and operation of partial nitrification process 

 

 
图 4  短程硝化启动及运行过程中氨氮去除污泥负荷变化 

Fig. 4  Variation of ammonia removal sludge loading during start-up and operation of partial nitrification process 
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图 5  短程硝化启动及运行过程中 AOB 与 NOB 菌群

密度变化 
Fig. 5  Variation of AOB and NOB density during 
start-up and operation of partial nitrification process 

 
著, NOB 菌群密度降至 4.5×104 CFU/mL, AOB 菌

群密度增至 7.5×106 CFU/mL。至 Run-4 运行阶段, 
NOB 菌群密度降至 1.5×104 CFU/mL, AOB 菌群

密度增至 1.5×107 CFU/mL。总体来看, 短程硝化

启动和稳定运行中, AOB 菌群密度增长幅度较

大, 特别是在氨氮负荷提高阶段。相对而言, NOB
菌群密度变化幅度较小, 而高碱度和低 DO 浓度

运行条件对 NOB 菌群抑制效应显著。 
2.2.2  AOB 和 NOB 菌群相对丰度变化: 在短程

硝化启动和运行过程中, 采用 FISH 技术对 AOB
和 NOB 菌群在污泥中的分布变化情况进行了检

测, 并估算了 AOB 和 NOB 菌群的相对丰度。图

6 所示为 AOB 菌群在污泥中的分布变化情况。可

以看到, 接种污泥中(1 d) AOB 菌群极为匮乏, 仅

有零星分布; 启动完成后(61 d), AOB 菌群在污泥

中的分布明显增加, 表明 AOB 菌群在污泥中逐

渐富集; Run-2 阶段(81 d), AOB 菌群在污泥中的

分布持续小幅增加; 在 Run-3 阶段(96 d)提高氨氮

进水负荷及降低 DO 浓度后, AOB 菌群在污泥中

的分布迅速扩张, 表明此阶段 AOB 菌群增殖速

率较快; 在 Run-4 阶段(118 d)进一步提高氨氮进

水负荷后, AOB 菌群在污泥中的分布与 Run-3 阶

段类似, 分布范围仍有所提高。FISH 检测 AOB
菌群在污泥中的分布变化反映了短程硝化启动

和运行过程中 AOB 菌群的增殖和富集情况。 
图 7 所示短程硝化启动和运行过程中 AOB

和 NOB 菌群相对丰度的变化, 与图 5 所示菌群密

度变化基本一致。可以看到, Run-3 阶段 AOB 和

NOB 菌群密度和相对丰度变化最为显著, 进水

氨氮负荷的提高和 DO 浓度的降低, 可能是此阶

段 AOB 菌群快速增殖和富集以及 NOB 菌群显著

衰减的主要原因。Run-2 至 Run-4 氨氮进水负荷

提高阶段, 污泥浓度及污泥中 AOB 菌群规模的

扩大使得氨氮容积去除负荷从 0.016 kg/(m3·d)提

高至 0.043 kg/(m3·d); 而同时, 氨氮去除污泥负

荷提高却并不显著, 仅从 0.12 kg/(kg·d)提高至 
 

 
图 6  短程硝化启动及运行过程中 AOB 菌群在污泥中的分布变化 

Fig. 6  Variation of AOB distribution in the sludge during start-up and operation of partial nitrification process 
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图 7  短程硝化启动及运行过程中 AOB 与 NOB 菌群

相对丰度变化 
Fig. 7  Variation of AOB and NOB relative abundance 
during start-up and operation of partial nitrification 
process 

 
0.16 kg/(kg·d), 表明 AOB 菌群的实际亚硝化活性

呈现下降趋势。研究报道分子态游离氨对 AOB
菌群的抑制浓度为 10−150 mg/L[23], 因此较高

的氨氮浓度可能是造成亚硝化活性抑制的主要

原因。 

3  结论 

(1) 在 SBR 反应器中, 通过控制低 DO 浓度

(<1 mg/L)和逐步提高氨氮进水负荷 , 可抑制

NOB 菌群增殖并促进 AOB 菌群规模扩大, 实现

短程硝化过程的启动和稳定运行。在氨氮进水负

荷为 0.055 kg/(m3·d)时, 平均氨氮去除容积负荷和

污泥负荷可达到 0.043 kg/(m3·d)和 0.16 kg/(kg·d), 
平均亚硝酸盐积累率可达到 83.4%。 

(2) 在短程硝化启动和稳定运行过程中, NOB
菌群密度从2.0×105 CFU/mL降至1.5×104 CFU/mL, 
相对丰度从 5.51%降至 2.14%; AOB 菌群密度从

4.5×104 CFU/mL 增加至 1.5×107 CFU/mL, 相对

丰度从 0.18%增加至 7.25%。AOB 菌群规模的扩

大是实现短程硝化和氨氮去除能力提高的主要

原因, 同时较高的进水氨氮浓度和负荷也会造成

亚硝化活性的抑制。 
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