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好氧颗粒污泥短程硝化处理养殖废水
及 Ｎ２Ｏ 释放特性

张铭川ꎬ 徐新阳ꎬ 王　 琳
(东北大学 资源与土木工程学院ꎬ 辽宁 沈阳　 １１０８１９)

摘　 　 　 要: 好氧颗粒污泥可通过特殊的厌 /好氧空间结构实现短程硝化ꎬ而短程硝化和好氧颗粒结构都可

能导致温室气体 Ｎ２Ｏ 释放. 试验研究了处理养殖废水过程中好氧颗粒污泥短程硝化性能ꎬ及利用微电极探针

定量分析 Ｎ２Ｏ 过程释放特性. 稳定运行期间ꎬＣＯＤ 与氨氮平均去除率分别为 ７６􀆰 ８％ 和 ９４􀆰 ４％ ꎬ短程硝化效率

可达 ８８􀆰 ９％ . 根据微电极探针和气相色谱分析结果ꎬ好氧颗粒污泥系统厌氧和好氧阶段 Ｎ２Ｏ 生成量分别占

４６􀆰 ４％ 和 ５３􀆰 ６％ ꎬ但短程硝化系统的 Ｎ２Ｏ 释放主要来源于曝气吹脱作用ꎻ系统内 Ｎ２Ｏ 中氮的释放量占进水

氮的比例为 ２􀆰 １％ ꎬ好氧颗粒污泥并未显著强化Ｎ２Ｏ释放.
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　 　 Ｎ２Ｏ 是一种持久性温室气体ꎬ单位质量 Ｎ２Ｏ
全球变暖潜能约为 ＣＯ２ 的 ２６５ 倍ꎬ并且 Ｎ２Ｏ 在大

气中稳定存在周期长达 １２１ 年[１] . 实验表明 Ｎ２Ｏ

是污水生物脱氮过程中的重要中间产物ꎬ既可以

在反硝化过程中生成ꎬ又可以在硝化过程中生成.
有调查表明在市政污水处理厂中ꎬＮ２Ｏ 温室效应



　 　

当量可占全部污水处理过程中温室气体释放当量

的 ３４％ ꎬ而在这个过程中ꎬ甲烷的温室效应当量

仅占 ４％ [２] . 对于目前新型的生物脱氮工艺ꎬ
Ｎ２Ｏ 释放量可达到污水中总氮负荷的 ０􀆰 ６％ ~
２５􀆰 ３％ [３ － ４] .

氮污染是水体富营养化的重要因素ꎬ为解决

高氨氮养殖废水的处理问题ꎬ具有节省 ４０％ 碳源

和 ２５％ 能源优点的短程硝化技术越来越受到研

究者的重视[５] . 好氧颗粒污泥由于传质的限制ꎬ
内部存在低溶解氧区域ꎬ此区域内亚硝酸盐氧化

菌(ＮＯＢ)比氨氧化菌(ＡＯＢ)更容易受到生长限

制[６] . 因此ꎬ短程硝化更容易在好氧颗粒污泥工

艺中实现. 目前ꎬ好氧颗粒污泥短程硝化及 Ｎ２Ｏ
释放方面的研究鲜有报道. 另外ꎬ由于溶解度较

大ꎬＮ２Ｏ 经微生物生成后不会立即释放到气相

中. 因此ꎬ传统针对气相的分析方法无法对 Ｎ２Ｏ
的生成过程进行准确定量. 针对此问题ꎬ本研究利

用微电极探针在线分析液相 Ｎ２Ｏ 浓度变化情况ꎬ
从而定量分析好氧颗粒污泥短程硝化处理养殖废

水过程的 Ｎ２Ｏ 释放特性.

１　 试验材料和试验方法

１􀆰 １　 试验装置

试验采用序批式反应器(ＳＢＲ)控制短程硝

化(图 １) . 反应器采用有机玻璃制成ꎬ有效容积

１０ Ｌ. 曝气头置于反应器底部ꎬ由空气泵供气ꎬ通
过气体流量计控制曝气量为 ０􀆰 ６ Ｌ / ｍｉｎ. 每个反

应器配有独立的机械搅拌系统和进出水蠕动泵系

统ꎬ通过加热装置控制反应器温度在(２０ ± ２)℃.
时间控制器控制 ＳＢＲ 的自动运行ꎬ系统启动后每

天运行 ３ 个周期ꎬ每周期 ８ ｈꎬ其中进水 １０ ｍｉｎꎬ前
置厌氧反硝化 １５０ ｍｉｎꎬ好氧曝气 ３００ ｍｉｎꎬ沉淀

１０ ｍｉｎꎬ出水 １０ ｍｉｎ.

图 １　 好氧颗粒污泥 ＳＢＲ系统示意图
Ｆｉｇ􀆰 １　 Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ ａｅｒｏｂｉｃ ｇｒａｎｕｌａｒ ｓｌｕｄｇｅ

ＳＢＲ

１􀆰 ２　 试验用水及接种污泥

试验用水为养猪场厌氧消化出水ꎬ水质如下:
ＣＯＤ 为 (３ ８４０ ± ４８９) ｍｇ / ＬꎬＢＯＤ５ 为 (１ ４５７ ±
７０)ｍｇ / ＬꎬＮＨ ＋

４ －Ｎ 为(１ ０６１ ± １３２)ｍｇ / ＬꎬＴＰ 为

(２１ ± ８) ｍｇ / ＬꎬＳＳ 为(１􀆰 ９５ ± ０􀆰 ４６) ｇ / ＬꎬｐＨ 为

(８􀆰 ２８ ± ０􀆰 ３５) . 养殖废水 ＢＯＤ５ 与 ＣＯＤ 比值为

０􀆰 ３７９ꎬ说明其可生化性较差. 为保证颗粒污泥反

应器处理效率ꎬ应适当延长处理时间ꎬ本试验设定

每周期进水 ３ Ｌꎬ水力停留时间为 ２６􀆰 ７ ｈ. 反应器

接种实验室培养的好氧颗粒污泥ꎬ其平均污泥质

量浓 度 ( ＭＬＳＳ ) 为 １９􀆰 ６３ ｇ / Ｌꎬ 平 均 粒 径 为

８１６􀆰 ７５ μｍꎬ相应的处理养殖废水的污泥 ＣＯＤ 负

荷为 ０􀆰 １７６ ｋｇ / (ｇ􀅰ｍ３􀅰ｄ) .
１􀆰 ３　 分析方法

参数指标 ＣＯＤ、ＮＨ ＋
４ － Ｎ、ＮＯ －

２ － Ｎ、ＮＯ －
３ －

Ｎ、ＴＰ、ＭＬＳＳ 采用国标法测定. ｐＨ 值采用 ｐＨ 计

(１２０Ｐ － ０１ＡꎬＴｈｅｒｍｏꎬ美国)测定ꎻ颗粒污泥粒径

采用激光粒度仪 (Ｍａｓｔｅｒｓｉｚｅｒ ２０００ꎬＭａｌｖｅｒｎꎬ英
国)测定ꎻ胞内聚 － β －羟丁酸(ＰＨＢ)浓度采用硫

酸 －分光光度法测定[７] . 液相 Ｎ２Ｏ 浓度使用 Ｎ２Ｏ
微电极探针(Ｎ２Ｏ － １００ꎬＵｎｉｓｅｎｓｅꎬ丹麦)每 １ ｍｉｎ
取样测定ꎬ通过探针检测器(ＰＡ２０００ꎬＵｎｉｓｅｎｓｅꎬ丹
麦) 进 行 数 据 传 输ꎬ 并 通 过 软 件 ( Ｕｎｉｓｅｎｓｅ
Ｌｏｇｇｅｒ)在线计算液相 Ｎ２Ｏ 浓度ꎻ气相 Ｎ２Ｏ 浓度

使用气相色谱仪(７８９０ＢꎬＡｇｉｌｅｎｔꎬ美国)每 １０ ｍｉｎ
取样测定ꎬ气相色谱 ＥＣＤ 检测器温度为 ３３０ ℃ꎬ
采用 Ｐｏｒａｐａｋ Ｑ 色谱柱ꎬ柱温 ５５ ℃ꎬ载气为高

纯 Ｎ２ .
Ｎ２Ｏ 由液相向气相的传质过程主要包括好

氧曝气时的吹脱作用和厌氧搅拌时的扩散作用.
硝化反硝化过程中ꎬ生成的 Ｎ２Ｏ 以液相和气相两

种形式存在ꎬ因此系统中液相 Ｎ２Ｏ 累积速率应如

式(１)所示:

ｖａｃ ＝
ｄρＮ２Ｏ

ｄｔ ＝ ｖｇ － ｖｅ . (１)

式中:ｖａｃ为液相 Ｎ２Ｏ 累积速率ꎬｍｇ / (Ｌ􀅰ｍｉｎ)ꎻ
ρＮ２Ｏ为液相 Ｎ２Ｏ 质量浓度ꎬｍｇ / Ｌꎻ
ｖｇ 为液相 Ｎ２Ｏ 生成速率ꎬｍｇ / (Ｌ􀅰ｍｉｎ)ꎻ
ｖｅ 为气相 Ｎ２Ｏ 释放速率ꎬｍｇ / (Ｌ􀅰ｍｉｎ) .

通过对微电极探针和气象色谱仪检测所得液

相和气相 Ｎ２Ｏ 浓度变化分别求导ꎬ可以得到 ｖａｃ

和 ｖｅꎬ根据式(１)计算即可得出 Ｎ２Ｏ 的生成速率

ｖｇꎬ而好氧颗粒污泥反应周期内的 Ｎ２Ｏ 生成量和

释放量可以通过对 ｖｇ 和 ｖｅ 的积分求得.
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２　 结果与讨论

２􀆰 １　 好氧颗粒污泥处理养殖废水的短程硝化

第一阶段好氧颗粒污泥 ＳＢＲ 连续稳定运行

８０ ｄꎬ异养菌启动迅速ꎬ养殖废水中 ＣＯＤ 去除率

于第 ５ 天达到 ５６􀆰 ２％ ꎬＳＢＲ 稳定运行期间 ＣＯＤ
平均去除率为(７６􀆰 ８ ± ７􀆰 ４)％ . 虽然反应器出水

ＣＯＤ 较高ꎬ但稳定阶段出水 ＢＯＤ５ 仅为(３５􀆰 ３ ±
１２􀆰 ８)ｍｇ / Ｌꎬ由此可见ꎬ出水 ＣＯＤ 主要成分是难

以生物利用的惰性物质. 有研究表明ꎬ养猪场废水

中的难降解 ＣＯＤ 主要是随动物粪便排出的纤维

素和半纤维素类物质ꎬ难以进行生化处理ꎬ可以通

过投加絮凝剂工艺去除[８] .
ＳＢＲ 运行期间氮的去除情况如图 ２ 所示. 好

氧颗粒污泥反应初期ꎬ出水 ＮＨ ＋
４ － Ｎ 浓度较高ꎬ

在试验运行的前 ８ 天ꎬ反应器的 ＮＨ ＋
４ － Ｎ 平均去

除率在 ７１􀆰 １％ ꎬ这是由于反应初期异养好氧细菌

增殖迅速ꎬ与硝化细菌产生了竞争关系ꎬ导致在此

阶段反应器的 ＮＨ ＋
４ －Ｎ 平均去除率不高. 好氧颗

粒污泥系统经过 ９ ~ １２ ｄ 培养运行ꎬ出水ＮＨ ＋
４ －Ｎ

浓度稳步下降ꎬ好氧颗粒逐步适应高氨氮养殖废

水ꎬ活性污泥运行特性开始稳定. 短程硝化稳定阶

段的 ＮＨ ＋
４ －Ｎ 平均去除率为(９４􀆰 ４ ± ０􀆰 ７)％ ꎬ说

明好氧颗粒污泥对高氨氮养殖废水有较好的

ＮＨ ＋
４ －Ｎ 去除效果.

图 ２　 好氧颗粒污泥 ＳＢＲ处理养殖废水的脱氮情况
Ｆｉｇ􀆰 ２　 Ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｒｅｍｏｖａｌ ｉｎ ｔｈｅ ａｅｒｏｂｉｃ

ｇｒａｎｕｌａｒ ｓｌｕｄｇｅ ＳＢＲ ｔｒｅａｔｉｎｇ ｌｉｖｅｓｔｏｃｋ
ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ

亚硝酸盐的积累效率可以描述 ＳＢＲ 的短程

硝化性能ꎬ其计算公式如下:

ＮＡＲ ＝
ＳＮＯ －３ － Ｎ

ＳＮＯ －２ － Ｎ ＋ ＳＮＯ －３ － Ｎ
× １００％ . (２)

通过曝气量和温度控制ꎬＳＢＲ 中活性污泥经

过 ８ ~ １０ ｄ 即发生了显著 ＮＯ －
２ － Ｎ 积累. 稳定运

行阶段ꎬ反应器的平均亚硝酸盐积累效率为

(８８􀆰 ９ ± １􀆰 ８)％ ꎬ出水 ＮＯ －
２ － Ｎ 平均质量浓度为

(２４２􀆰 ４ ± １３􀆰 ２)ｍｇ / Ｌꎬ出水 ＮＯ －
３ － Ｎ 平均质量浓

度为(３０􀆰 １ ± ４􀆰 ６)ｍｇ / Ｌ. 结果可以看出ꎬ好氧颗

粒污泥能有效保证 ＮＯ －
２ －Ｎ 的积累ꎬ但由于养殖

废水的碳氮比较低(ＣＯＤ ∶ Ｎ ＝ ３􀆰 ６２ꎬＢＯＤ５ ∶ Ｎ ＝
１􀆰 ４７)ꎬ导致反应器反硝化效率不高. 目前ꎬ短程

硝化常用联合厌氧氨氧化工艺的方法来去除剩余

亚硝氮ꎬ而厌氧氨氧化工艺最佳运行条件下

ＮＯ －
２ －Ｎ 与 ＮＨ ＋

４ － Ｎ 比例为 １􀆰 ３２[９] . 为此ꎬ下一

阶段好氧颗粒污泥反应器需要通过控制周期反应

时间来达到比例目标.
好氧颗粒污泥 ＳＢＲ 周期内氮的变化情况如

图 ３ 所示. 曝气开始后ꎬＮＨ ＋
４ － Ｎ 浓度迅速降低ꎬ

并在 ４２０ ｍｉｎ 左右达到稳定. ＮＯ －
２ － Ｎ 及 ＮＯ －

３ －
Ｎ 在厌氧阶段发生反硝化ꎬ曝气开始 ＮＯ －

２ － Ｎ 浓

度开始上升. 反应器运行 ４００ ｍｉｎ 后系统中

ＮＨ ＋
４ －Ｎ 浓度降低ꎬＮＯ －

２ － Ｎ 增长速率迅速下

降. 由于控制条件的抑制ꎬＮＯ －
３ － Ｎ 浓度在曝气

开始后由于受短程硝化控制上升趋势较慢ꎬ但系

统在好氧反应末期仍存在大量 ＮＯ －
２ － Ｎꎬ导致

ＮＯ －
３ －Ｎ 浓度不断增加ꎬ最终使 ＳＢＲ 内短程硝化

效率下降到 ８６􀆰 ５％ . 由此可以看出ꎬ好氧颗粒污

泥 ＳＢＲ 系统选用的好氧阶段并不适合厌氧氨氧

化工艺的条件ꎻ另外由于延时曝气还导致亚硝酸

盐积累效率下降. 根据氮周期变化情况ꎬ在反应时

间为 ３５０ ｍｉｎ 左右时ꎬＮＯ －
２ － Ｎ 与 ＮＨ ＋

４ － Ｎ 的比

例符合厌氧氨氧化工艺最佳控制条件ꎬ但考虑到

反应周期缩短会增加 ＮＨ ＋
４ － Ｎ 负荷及减小水力

停留时间. 因此ꎬ第二阶段 ＳＢＲ 系统反应时间设

为 ３９０ ｍｉｎꎬ较第一阶段缩短 １ ｈ.

图 ３　 好氧颗粒污泥 ＳＢＲ典型周期脱氮情况
Ｆｉｇ􀆰 ３　 Ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｒｅｍｏｖａｌ ｉｎ ａ ｔｙｐｉｃａｌ

ｃｙｃｌｅ ｏｆ ｔｈｅ ａｅｒｏｂｉｃ ｇｒａｎｕｌａｒ ｓｌｕｄｇｅ ＳＢＲ

第二阶段好氧颗粒污泥养殖废水处理系统连

续稳定运行 ４５ ｄ. ＳＢＲ 稳定运行期间ꎬ出水中

ＢＯＤ５ 质量浓度为(４２􀆰 ３ ± ９􀆰 ３)ｍｇ / ＬꎬＮＨ ＋
４ － Ｎ
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质量浓度为(１３８􀆰 ５ ± ８􀆰 ８)ｍｇ / ＬꎬＮＯ －
２ － Ｎ 质量

浓度为(１９７􀆰 １ ± １２􀆰 ６)ｍｇ / Ｌꎬ平均亚硝酸盐积累

效率为 ( ９１􀆰 ３ ± ２􀆰 ５ )％ . 短 程 硝 化 反 应 器 中

ＮＯ －
２ －Ｎ与 ＮＨ ＋

４ － Ｎ 的比例为 １􀆰 ４２３ꎬ基本达到

厌氧氨氧化最佳工艺条件ꎬ因此养殖废水可以通

过好氧颗粒污泥短程硝化与厌氧氨氧化工艺联

用ꎬ达到高效脱氮目的.
２􀆰 ２　 好氧颗粒污泥 ＳＢＲ 中 Ｎ２Ｏ 的释放特性

通过实时在线微电极探针测定ꎬ第二阶段好

氧颗粒污泥反应器中典型周期液相 Ｎ２Ｏ 浓度变

化如图 ４ 所示.

图 ４　 好氧颗粒污泥 ＳＢＲ处理养殖废水典型周期液相
Ｎ２Ｏ 特性

Ｆｉｇ􀆰 ４　 Ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ Ｎ２Ｏ ｉｎ ａ ｔｙｐｉｃａｌ
ｃｙｃｌｅ ｏｆ ｔｈｅ ａｅｒｏｂｉｃ ｇｒａｎｕｌａｒ ｓｌｕｄｇｅ ＳＢＲ
ｔｒｅａｔｉｎｇ ｌｉｖｅｓｔｏｃｋ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ

好氧颗粒污泥短程硝化系统在前 １５０ ｍｉｎ 的

厌氧阶段ꎬ液相 Ｎ２Ｏ 浓度逐步上升ꎬ溶液中出现

Ｎ２Ｏ 积累. 研究表明ꎬ在低碳氮比条件下ꎬ污泥反

硝化作用不完全生成 Ｎ２Ｏ[１０] . 试验中低碳氮比养

殖场废水比值仅为 ３􀆰 ６２ꎬ另外好氧颗粒污泥的反

硝化菌主要集中在颗粒内部核心[１１]ꎬ碳源向颗粒

污泥内部传质的过程中ꎬ会不断被周边异养菌吸

附降解ꎬ导致颗粒内部碳源的缺乏ꎬ这都可以导致

反硝化中间产物 Ｎ２Ｏ 的积累. 曝气开始后２０ ｍｉｎ
内ꎬ液相 Ｎ２Ｏ 浓度迅速下降ꎬ这说明吹脱作用是

短程硝化反应器中 Ｎ２Ｏ 释放的重要因素. 在 ３０ ~
６０ ｍｉｎ 时ꎬ反应器中液相 Ｎ２Ｏ 质量浓度稳定在

０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ左右ꎬ这表明好氧硝化条件下颗粒污

泥生成的 Ｎ２Ｏ 与吹脱速率达到平衡. 之后随着反

应器中 ＮＨ ＋
４ －Ｎ 浓度减小ꎬ硝化过程生成的 Ｎ２Ｏ

的量也逐步减少ꎬ曝气末期液相 Ｎ２Ｏ 最终质量浓

度仅为 ０􀆰 ０２ ｍｇ / Ｌ. 系统进入沉淀出水阶段后ꎬ由
于搅拌和曝气的终止ꎬ扩散和吹脱的传质作用结

束ꎬ但反硝化作用仍在进行ꎬ好氧颗粒污泥短程硝

化系统内液相 Ｎ２Ｏ 质量浓度由 ０􀆰 ０２ ｍｇ / Ｌ 迅速

增至０􀆰 ０８ ｍｇ / Ｌꎬ这说明污泥内部仍有供反硝化

所用的碳源. 胞内多聚物 ＰＨＢ 是细胞内源呼吸时

碳源的主要来源之一ꎬ对比沉淀开始时和出水结

束时 ＰＨＢ 的量ꎬ发现系统内微生物 ＰＨＢ 质量比

由 ６２ ｍｇ / ｇ 下降到 ５４ ｍｇ / ｇ. 由于好氧颗粒污泥

反应器中 ＭＬＳＳ 浓度很高ꎬ可以看出在此阶段有

大量的 ＰＨＢ 被消耗. 但相比于短程硝化反应器较

高的亚硝氮出水ꎬＰＨＢ 的量仍非常低ꎬ导致出现

碳源不足现象ꎬＮ２Ｏ 迅速生成.
根据气相色谱测定结果ꎬ对气相 Ｎ２Ｏ 浓度变

化进行求导ꎬ得到典型反应周期内气相 Ｎ２Ｏ 释放

速率 ｖｅ 情况ꎬ如图 ５ 所示.

图 ５　 好氧颗粒污泥 ＳＢＲ典型周期 Ｎ２Ｏ 的释放与生成
速率

Ｆｉｇ􀆰 ５　 Ｅｍｉｓｓｉｏｎ ａｎｄ ｇｅｎｅｒａｔｉｏｎ ｒａｔｅｓ ｏｆ Ｎ２Ｏ ｉｎ ａ
ｔｙｐｉｃａｌ ｃｙｃｌｅ ｏｆ ｔｈｅ ａｅｒｏｂｉｃ ｇｒａｎｕｌａｒ ｓｌｕｄｇｅ
ＳＢＲ

对比图 ４ 微电极探针数据可以发现ꎬ好氧颗

粒污泥系统在反硝化阶段大量生成的 Ｎ２Ｏ 并没

有在厌氧搅拌条件下释放出去ꎬ而是在好氧初期

由于曝气作用而吹脱ꎬ这说明目前只针对气相的

分析方法无法对 Ｎ２Ｏ 的生成过程进行准确描述.
对 ｖｅ 变化曲线进行积分ꎬ可以得出好氧颗粒污泥

ＳＢＲ 短程硝化过程 Ｎ２Ｏ 释放总量为３４􀆰 ０ ｍｇꎬ通
过 Ｎ２Ｏ 释放的氮占进水氮的比例为 ２􀆰 １％ . 研究

表明ꎬ高氨氮废水短程硝化过程 Ｎ２Ｏ 释放占进水

总氮的比例在 ０􀆰 ６％ ~ ２５􀆰 ３％ 之间. 好氧颗粒污

泥并没有显著的强化 Ｎ２Ｏ 释放的作用ꎬ甚至可以

在一定程度上削弱短程硝化系统温室气体 Ｎ２Ｏ
的释放. 这可能是由于好氧颗粒污泥较大的半径

及丰富的微生物相ꎬ当内部不完全反硝化生成的

Ｎ２Ｏ 向颗粒外层扩散时ꎬ可被沿途分布的反硝化

菌和 ＡＯＢ 还原. 另外ꎬＳＢＲ 系统厌氧阶段和好氧

阶段 Ｎ２Ｏ 释放量分别占 ３３􀆰 ２％ 和 ６７􀆰 ８％ ꎬ好氧

Ｎ２Ｏ 释放量是厌氧释放量的 ２􀆰 ０４ 倍. 这也证明了

好氧颗粒污泥短程硝化系统 Ｎ２Ｏ 的释放主要来

源于曝气时的吹脱作用.
根据式(１)ꎬ可以计算出典型周期内好氧颗

粒污泥短程硝化系统液相 Ｎ２Ｏ 生成速率 ｖｇ (图
５) . 在厌氧阶段ꎬ由于反硝化作用的不完全生成

Ｎ２Ｏꎬｖｇ 稳定在(０􀆰 ０１０ ５ ± ０􀆰 ００１ ６)ｍｇ / (Ｌ􀅰ｍｉｎ)
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左右ꎻ曝气后 ｖｇ 呈现先保持稳定后迅速减小的趋

势. 通常认为在好氧阶段ꎬＮ２Ｏ 主要产生于 ＡＯＢ
硝化产物 ＮＨ２ＯＨ 的一系列反应[２] . 但随着 ＮＨ ＋

４

－Ｎ 浓度降低ꎬＮ２Ｏ 生成速率并没有随之下降ꎬ
反而产生了 ５０ ｍｉｎ 的平台期. 平台期内 Ｎ２Ｏ 生成

速率稳定在(０􀆰 ０１３ ９ ± ０􀆰 ００１ ０)ｍｇ / (Ｌ􀅰ｍｉｎ)ꎬ之
后才随着 ＮＨ ＋

４ － Ｎ 浓度降低而下降. 这是由于

Ｎ２Ｏ 不仅能在硝化过程中生成ꎬ在曝气反应前期

的低溶解氧状态下ꎬＡＯＢ 中 ＮｉｒＫ 反硝化基因可

以激活表达ꎬ从而还原 ＮＯ －
２ － Ｎ 生成 Ｎ２Ｏ[１２] . 而

系统平台期表明ꎬ好氧颗粒污泥系统存在好氧反

硝化现象. 最终ꎬ好氧颗粒污泥短程硝化系统处理

养殖废水典型周期内 Ｎ２Ｏ 总生成量为 ３３􀆰 ８ ｍｇꎬ
厌氧阶段和好氧阶段的 Ｎ２Ｏ 生成量分别占

４６􀆰 ４％ 和 ５３􀆰 ６％ .

３　 结　 　 论

１) 好氧颗粒污泥短程硝化系统处理养殖废

水的 ＣＯＤ 与 ＮＨ ＋
４ －Ｎ 平均去除率分别为 ７６􀆰 ８％

和 ９４􀆰 ４％ ꎬ平均亚硝酸盐积累效率达到 ８８􀆰 ９％ .
第二阶段通过缩短 １ ｈ 曝气反应时间ꎬ控制短程

硝化反应器中 ＮＯ －
２ － Ｎ 与 ＮＨ ＋

４ － Ｎ 的比例为

１􀆰 ４２３ꎬ可达到联用厌氧氨氧化工艺对养殖废水高

效脱氮的目的.
２) 系统液相 Ｎ２Ｏ 浓度在厌氧时积累ꎬ其释

放主要来源于曝气时的吹脱作用. 周期 Ｎ２Ｏ 释放

总量为 ３４􀆰 ０ ｍｇꎬ通过 Ｎ２Ｏ 释放的氮占进水氮的

比例为 ２􀆰 １％ ꎬ好氧颗粒污泥在一定程度上抑制

了温室气体 Ｎ２Ｏ 的释放. 系统厌氧阶段和好氧阶

段 Ｎ２Ｏ 释放量分别为 ３３􀆰 ２％ 和 ６７􀆰 ８％ .
３) 处理养殖废水系统周期内 Ｎ２Ｏ 总生成量

为 ３３􀆰 ８ ｍｇꎬ厌氧和好氧阶段 Ｎ２Ｏ 生成量分别占

４６􀆰 ４％ 和 ５３􀆰 ６％ . 厌氧阶段反硝化 Ｎ２Ｏ 生成速率

为(０􀆰 ０１０ ５ ± ０􀆰 ００１ ６)ｍｇ / (Ｌ􀅰ｍｉｎ)ꎬ曝气阶段前

５０ ｍｉｎ 由于好氧反硝化作用ꎬＮ２Ｏ 生成速率稳定

在(０􀆰 ０１３ ９ ± ０􀆰 ００１ ０)ｍｇ / (Ｌ􀅰ｍｉｎ)ꎬ之后迅速随

ＮＨ ＋
４ －Ｎ 浓度降低而下降.
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Ｃａｍｂｒｉｄｇｅ:Ｃａｍｂｒｉｄｇｅ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ Ｐｒｅｓｓꎬ２０１３.

[ ２ ]　 Ｏｋａｍｏｔｏ Ｓ. Ｇｒｅｅｎｈｏｕｓｅ ｇａｓ ｅｍｉｓｓｉｏｎ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｉｅｓ
ｉｎ ｓｅｗａｇｅ ｓｙｓｔｅｍｓ[ Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｊａｐａｎ Ｓｏｃｉｅｔｙ ｏｎ Ｗａｔｅｒ
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ２００９ꎬ３２:３４１ － ３４５.

[ ３ ]　 Ｗｅｉ ＤꎬＳｈｉ ＬꎬＺｈａｎｇ Ｇꎬｅｔ ａｌ. Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｎｉｔｒｏｕｓ ｏｘｉｄｅ
ｅｍｉｓｓｉｏｎｓ ｉｎ ｐａｒｔｉａｌ ｎｉｔｒｉｆｙｉｎｇ ａｎｄ ｆｕｌｌ ｎｉｔｒｉｆｙｉｎｇ ｇｒａｎｕｌａｒ
ｓｌｕｄｇｅ ｒｅａｃｔｏｒｓ ｔｒｅａｔｉｎｇ ａｍｍｏｎｉｕｍ￣ｒｉｃｈ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ [ Ｊ ] .
Ｂｉｏｒｅｓｏｕｒｃｅ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０１４ꎬ１７１:４８７ － ４９０.

[ ４ ]　 Ｔｏｗｎｓｅｎｄ￣Ｓｍａｌｌ ＡꎬＰａｔａｋｉ Ｄ Ｅꎬ Ｔｓｅｎｇ Ｌ Ｙꎬ ｅｔ ａｌ. Ｎｉｔｒｏｕｓ
ｏｘｉｄｅ ｅｍｉｓｓｉｏｎｓ ｆｒｏｍ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ａｎｄ ｗａｔｅｒ
ｒｅｃｌａｍａｔｉｏｎ ｐｌａｎｔｓ ｉｎ ｓｏｕｔｈｅｒｎ Ｃａｌｉｆｏｒｎｉａ [ Ｊ ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｑｕａｌｉｔｙꎬ２０１１ꎬ４０(５):１５４２ － １５５０.

[ ５ ]　 Ｚｈａｎｇ ＭꎬＬａｗｌｏｒ Ｐ ＧꎬＷｕ Ｇꎬｅｔ ａｌ. Ｐａｒｔｉａｌ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ
ｎｕｔｒｉｅｎｔ ｒｅｍｏｖａｌ ｉｎ ｉｎｔｅｒｍｉｔｔｅｎｔｌｙ ａｅｒａｔｅｄ ｓｅｑｕｅｎｃｉｎｇ ｂａｔｃｈ
ｒｅａｃｔｏｒｓ ｔｒｅａｔｉｎｇ ｓｅｐａｒａｔｅｄ ｄｉｇｅｓｔａｔｅ ｌｉｑｕｉｄ ａｆｔｅｒ ａｎａｅｒｏｂｉｃ
ｄｉｇｅｓｔｉｏｎ ｏｆ ｐｉｇ ｍａｎｕｒｅ [ Ｊ ] . Ｂｉｏｐｒｏｃｅｓｓ ａｎｄ Ｂｉｏｓｙｓｔｅｍｓ
Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ２０１１ꎬ３４(９): １０４９ － １０５６.

[ ６ ]　 Ａｄａｖ Ｓ ＳꎬＬｅｅ ＤꎬＳｈｏｗ Ｋꎬ ｅｔ ａｌ. Ａｅｒｏｂｉｃ ｇｒａｎｕｌａｒ ｓｌｕｄｇｅ:
ｒｅｃｅｎｔ ａｄｖａｎｃｅｓ[Ｊ] . Ｂｉｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ Ａｄｖａｎｃｅｓꎬ２００８ꎬ２６(５):
４１１ － ４２３.

[ ７ ]　 Ｑｕａｎ ＸꎬＺｈａｎｇ ＭꎬＬａｗｌｏｒ Ｐ Ｇꎬｅｔ ａｌ. Ｎｉｔｒｏｕｓ ｏｘｉｄｅ ｅｍｉｓｓｉｏｎ
ａｎｄ ｎｕｔｒｉｅｎｔ ｒｅｍｏｖａｌ ｉｎ ａｅｒｏｂｉｃ ｇｒａｎｕｌａｒ ｓｌｕｄｇｅ ｓｅｑｕｅｎｃｉｎｇ
ｂａｔｃｈ ｒｅａｃｔｏｒｓ [ Ｊ ] . Ｗａｔｅｒ Ｒｅｓｅａｒｃｈꎬ ２０１２ꎬ ４６ ( １６ ):
４９８１ － ４９９０.

[ ８ ]　 Ｎｏｌａｎ ＴꎬＴｒｏｙ Ｓ ＭꎬＧｉｌｋｉｎｓｏｎ Ｓꎬｅｔ ａｌ. Ｅｃｏｎｏｍｉｃ ａｎａｌｙｓｅｓ ｏｆ
ｐｉｇ ｍａｎｕｒｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｏｐｔｉｏｎｓ ｉｎ Ｉｒｅｌａｎｄ [ Ｊ] . Ｂｉｏｒｅｓｏｕｒｃｅ
Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０１２ꎬ１０５(２):１５ － ２３.

[ ９ ]　 Ｊｅｔｔｅｎ Ｍ Ｓ ＭꎬＳｔｒｏｕｓ Ｍꎬ ｖａｎ ｄｅ Ｐａｓ￣Ｓｃｈｏｏｎｅｎ Ｋ Ｔꎬ ｅｔ ａｌ.
Ｔｈｅ ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｏｆ ａｍｍｏｎｉｕｍ [ Ｊ ] . ＦＥＭＳ
Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ Ｒｅｖｉｅｗｓꎬ１９９９ꎬ２２(５):４２１ － ４３７.

[１０] Ｈｗａｎｇ Ｓꎬ Ｊａｎｇ Ｋꎬ Ｊａｎｇ Ｈꎬ ｅｔ ａｌ. Ｆａｃｔｏｒｓ ａｆｆｅｃｔｉｎｇ ｎｉｔｒｏｕｓ
ｏｘｉｄｅ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ:ａ ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｒｅｍｏｖａｌ
ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ ｗｉｔｈ ｐａｒｔｉａｌ ａｎｄ ｃｏｍｐｌｅｔｅ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ [ Ｊ ] .
Ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎꎬ２００６ꎬ１７(１):１９ － ２９.

[１１] 孙寓姣ꎬ王勇ꎬ黄霞. 荧光原位杂交技术在环境微生物生态

学解析中的应用研究 [ Ｊ] . 环境污染治理技术与设备ꎬ
２００４ꎬ５(１１):１４ － ２０.
( Ｓｕｎ Ｙｕ￣ｊｉａｏꎬ Ｗａｎｇ Ｙｏｎｇꎬ Ｈｕａｎｇ Ｘｉａ. Ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ
ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｃｅ ｉｎ ｓｉｔｕ ｈｙｂｒｉｄｉｚａｔｉｏｎ ｉｎ ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｅｃｏｌｏｇｙ [ Ｊ ] . Ｔｅｃｈｎｉｑｕｅｓ ａｎｄ Ｅｑｕｉｐｍｅｎｔ ｆｏｒ
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ Ｃｏｎｔｒｏｌꎬ２００４ꎬ５(１１):１４ － ２０. )

[１２] Ｋｉｍ Ｓ ＷꎬＭｉｙａｈａｒａ Ｍꎬ Ｆｕｓｈｉｎｏｂｕ Ｓꎬ ｅｔ ａｌ. Ｎｉｔｒｏｕｓ ｏｘｉｄｅ
ｅｍｉｓｓｉｏｎ ｆｒｏｍ ｎｉｔｒｉｆｙｉｎｇ ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｓｌｕｄｇｅ ｄｅｐｅｎｄｅｎｔ ｏｎ
ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｂｙ ａｍｍｏｎｉａ￣ｏｘｉｄｉｚｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ [ Ｊ ] .
Ｂｉｏｒｅｓｏｕｒｃｅ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０１０ꎬ１０１(１１):３９５８ － ３９６３.
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