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摘 要: 采用序批试验研究了在 T = ( 15 ± 1) ℃条件下以生活污水、污泥水解酸化上清液、乙酸钠、甲醇、乙醇和
葡萄糖为电子供体的活性污泥的反硝化性能以及 pH变化规律和动力学特性． 结果表明，乙酸钠的比反硝化速
率和比耗碳速率最高，分别为 4. 13 mg / ( g·h) 和 29. 8 mg / ( g·h) ，但其反硝化能力最低． 污泥水解酸化上清液的
反硝化速率与乙酸钠相当． 反硝化菌需经若干周期的驯化后才能适应甲醇和乙醇电子供体． 当要求直接提高反
硝化速率时，不宜选择甲醇和乙醇为碳源． 而葡萄糖电子供体系统在前 10 ～ 120 min 出现短暂的“ρ( NO －

x -N) 还
原停滞平台”，当大分子葡萄糖糖酵解为小分子有机物后，反硝化过程才顺利进行，糖酵解过程是葡萄糖反硝化
过程的限速步骤． 此外，不同电子供体反硝化过程 pH变化规律可以间接指示反硝化动力学特性，其缺氧异养菌
产率系数为 0. 68 ～ 0. 73．
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分段进水 A /O工艺是一种基于传统 A /O工艺而开发的新工艺，最早由国外学者于 20 世纪 90 年代初
提出并进行试验研究［1-3］，该工艺一般由 2 ～ 5 段 A /O 反应器串联组合而成，原水按照一定比例分别进入
各段缺氧区，可最大程度利用污水碳源，且不需要硝化液内回流设施，出水水质稳定可靠，目前已在美国、
日本、新西兰等国投入工程应用． 但为了实现同步高效生物脱氮除磷功能，笔者在传统分段进水 A /O 工
艺基础上加以改进优化，提出了改良 UCT分段进水深度脱氮除磷工艺，该工艺将 UCT工艺和分段进水策
略联合起来，在传统分段进水 A /O工艺首段设置厌氧区，给聚磷菌创造有利的厌氧释磷环境，有效平衡了
除磷菌和脱氮菌的生存条件，运行结果表明该工艺成功实现了同步脱氮除磷． 为了将该工艺应用于富营
养化问题严重的地区，考虑到深度脱氮的需要，实现出水总氮 ρTN ＜ 5. 0 mg /L，要在系统缺氧区投加外碳
源，因此设计试验研究选择廉价高效碳源以提高工艺反硝化能力． 甲醇因价格便宜常被作为反硝化外碳
源，但它属易燃有毒溶剂． 而以工业废水为反硝化碳源的研究也已有 20 多年的历史，如食品工业废水碳
氮比( ρ( C) /ρ( N) ) 高，可生物利用有机物含量丰富，常常直接作为污水生物处理的补充碳源［4-5］，但工业
废水水质组分复杂，有机物含量过高或重金属离子的存在会严重抑制微生物活性，而且有机物含量过高导
致系统出水 ρCOD不达标． 目前关于不同碳源的反硝化特性的研究条件单一，环境因素、污泥特性或反应条
件差异导致试验结论不统一，且反硝化过程碳源利用动力学研究较少．

本文以实际污水厂生活污水、剩余污泥水解酸化上清液、乙酸钠、甲醇、乙醇和葡萄糖为碳源，采用改
良 UCT分段进水深度脱氮除磷工艺系统污泥，考察了硝酸盐、亚硝酸盐和 ρCOD的变化规律，探讨了反硝化
过程中 pH 变化规律，分析对比了各种碳源的比反硝化速率、反硝化能力、比耗碳速率以及缺氧异养菌产
率系数，从而为提高连续流改良 UCT分段进水工艺反硝化性能选择外投碳源奠定理论基础及提供技术支持．



北 京 工 业 大 学 学 报 2011 年

1 材料与方法

1. 1 试验装置及试验用泥

该试验在北京市某大型污水处理厂进行，以实际生活污水为处理对象，运行改良 UCT 分段进水深度
脱氮除磷工艺． 装置由初沉池、水箱、主体反应器和二沉池组成( 图 1) ． 主体生物反应器和沉淀池均为有
机玻璃材质，主反应器容积 340 L，由 1 个厌氧生物选择区和 3 个连续交替缺氧区、好氧区组成． 竖流式沉
淀池由有机玻璃制成，容积为 88 L，采用中心进水、周边三角堰出水方式． 夏季在室温下运行，冬季由热交
换器保持恒温 22 ℃左右． 工艺运行条件如下: 日处理量 1. 02 m3 /d，水力停留时间为 8 ～ 10 h，污泥龄为8 ～
10 d，第 1 段混合液回流比为 100%，污泥回流比为 50% ～100% ．

1．原水箱 2．进水泵 3．搅拌器 4．气体流量计 5．鼓风机 6．厌氧池 7．缺氧池 8．
好氧池 9．沉淀池 10．污泥回流泵 11．内循环泵

图 1 改良 UCT分段进水生物脱氮除磷工艺中试试验装置
Fig． 1 Schematic diagram of pilot-scale modified UCT step feed BNR process

反硝化间歇试验采用 6 个 500 mL SBR反应器，在恒温箱内控制温度 T = ( 15 ± 1) ℃，由磁力搅拌器控
制泥水混合均匀，安装 pH、溶解氧( DO) 和氧化还原电位( ORP) 的在线测定仪． 污泥取自上述工艺系统，
试验开始前首先将所取污泥曝气 4 h，之后用蒸馏水清洗 3 遍，以保证污泥处于内源呼吸状态． 为消除 pH
对反硝化的干扰作用，试验前用 HCl溶液和 NaOH溶液调节混合液 pH值维持在 7. 5 左右，当污泥混合液
的 ρDO降到 0. 1 mg /L时，瞬间投加硝酸盐和污水及不同碳源( 污泥水解酸化上清液、乙酸钠、甲醇、乙醇和
葡萄糖) ，试验期间向混合液通入氮气，保证缺氧状态． 采用注射器定时间歇取样，经定性滤纸过滤处理后
放于 4 ℃冰箱内保存，分析 ρ( NO －

3 -N) 、ρ( NO
－
2 -N) 、ρCOD等指标，并在线检测记录 pH、VORP、ρDO和水温等参

数，试验数据均为 3 次平行试验而得．

1. 2 检测方法

硝酸盐采用麝香草酚光度法测定;亚硝酸盐采用 N-( 1-萘基) -乙二胺光度法测定; ρCOD采用 5B －2 型
COD快速测定仪测定;污泥质量浓度 ρMLSS采用滤纸重量法测定;挥发性污泥质量浓度 ρMLVSS采用马弗炉灼
烧重量法测定; pH、VORP、ρDO和温度均采用 WTW pH /Oxi340i测定仪在线检测．

2 理论分析

2. 1 比反硝化速率

根据活性污泥模型 ASM． No． 1 和 No． 2，Henze 等［6-7］提出实际生活污水中有机物 COD 分为 3 类:溶
解性可快速生物降解 COD( SS ) 、颗粒性可慢速生物降解 COD( XS ) 和内源有机物，因而反硝化过程也存在
3 个硝酸盐还原速率，其中内源比反硝化速率( γendo，mg / ( g·h) ) 可计算为
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γendo = dρ( N3 ( t) ) / ( dt·ρMLVSS )
不考虑内源呼吸作用还原过程，外碳源比反硝化速率( γ1，mg / ( g·h) ) 可计算为

γ1 = dρ( N1 ( t) ) / ( dt·ρMLVSS )
式中，ρ( N1 ( t) ) 、ρ( N3 ( t) ) 分别为处于外碳源反硝化阶段，内源反硝化阶段硝酸盐质量浓度． 本试验比反
硝化速率的计算均不考虑内源反硝化作用．

2. 2 反硝化能力

反硝化能力( κDN ) 指反硝化菌利用单位有机物碳源所还原的硝酸盐量( ρ( NO
－
x -N) = ρ( NO －

3 -N) +

0. 6ρ( NO －
2 -N) )

［8-9］． 它与反硝化过程提供的可利用碳源量有关，其中碳源量 ρCODa等于反应起始碳源量
ρCOD0减去发酵菌和反硝化菌自身氧化生长消耗的碳源 ρCODb ． 然而 ρCODb因活性污泥组分( 发酵菌与反硝化
菌的比例) 和碳源性质差异而不同，但可以用异养菌产率系数( YH ) 来衡量，可计算为

1 － YH = 2. 86κDN

由于活性污泥微生物中发酵菌和反硝化菌的比例各不相同，所以反硝化能力 κDN需要通过反硝化试
验测定，试验应在严格的缺氧环境下进行． 生活污水中溶解性可快速生物降解 COD( SS ) 可计算为

SS = 2. 86dρ( NOx-N) SS / ( 1 － YH )
因此总的反硝化能力( 即利用 SS 和 XS ) 可计算为

κDN = ακDN ( XS ) + βκDN ( SS )
κDN = ( ρ( N0 ) － ρ( N∞ ) ) / ( ρCOD0 － ρCOD∞ )

式中，dρ( NOx-N) SS是以 SS 为碳源的硝酸盐还原量( 包括亚硝酸盐) ; α、β 分别为 XS 和 SS 占有机物碳源
COD的比例; ρ( N0 ) 、ρ( N∞ ) 分别为反应初始和反应结束时的硝酸盐质量浓度( ρ( NO

－
x -N) = ρ( NO

－
3 -N) +

0. 6ρ( NO －
2 -N) ) ; ρCOD0、ρCOD∞分别为反应初始和反应结束时的 COD的质量浓度．

3 结果与讨论

3. 1 生活污水的反硝化试验

图 2 以生活污水为电子供体的反硝化过程
Fig． 2 The denitrification with the wastewater

as the electron donor

为满足系统出水 ρTN ＜ 5 mg /L 的要求，需要研究
分段进水工艺系统活性污泥的反硝化特性． 研究表
明，反硝化性能是可利用有机物含量 ( 初始混合液
ρ( C) /ρ( N) ) 的函数． Nyberg 等［10］认为反硝化完全
所需最佳 ρ( C) /ρ( N) 为 4 ～ 15，最小范围为 3. 5 ～ 4．
因此，本试验通过调节污泥与污水投配比使得反硝化
试验初始混合液 ρ ( C ) /ρ ( N ) 为 15 左右，ρMLVSS为
2 472 mg /L． 图 2 是以实际生活污水为电子供体的反
硝化过程各指标变化情况，随着反硝化过程的进行，
硝酸盐浓度逐渐降低，亚硝酸盐浓度先增加后减小．
这主要是因为反硝化过程分为 2 个过程，即 NO －

3 -N

→NO －
2 -N→N2，而 NO －

3 -N的还原速率大于 NO －
2 -N的还原速率，因此系统出现了 NO －

2 -N 的少量短暂积累
后逐渐减少的现象．

此外，ρCOD与硝酸盐浓度变化呈现很好的相关性，随反应进程，ρCOD逐渐降低． 与 HENZE 等［6-7］试验结
果相比，本反硝化过程仅存在基于 SS 和内源有机物的 2 个反硝化速率． 原因在于:试验用水为某脱氮除
磷工艺中试初沉池出水，大量 XS 在初沉池内部已经水解成 SS，污水中的 COD组分中 SS 比例大大提高，所
以原水有机物 SS 和内源物质决定了系统的总反硝化能力( 见表 1) ． 反硝化过程中 pH 值不断升高，而变
化曲线斜率逐渐减小，到反应结束时刻出现拐点，指示反硝化过程的结束．
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3. 2 不同电子供体的反硝化试验

图 3( a) 为不同电子供体条件下，NO －
x -N( ρ( NO

－
x -N) = ρ( NO

－
3 -N) + 0. 6ρ( NO

－
2 -N) ) 的还原过程． 试

验温度 T控制在( 15 ± 1) ℃，其中乙酸钠、污泥水解酸化上清液、甲醇、乙醇和葡萄糖系统的 ρMLVSS分别为
2 400、2 777、3 476、3 500 和 4 312 mg /L． 试验投加的各种电子供体均过量，在相同初始硝酸盐浓度下，乙酸
钠和水解酸化上清液的反硝化速率最快，其次是生活污水，而乙醇、甲醇、葡萄糖为电子供体时，NO －

x -N还
原较慢，结论与 Tam等［11］、Gerber等［12］和 Kristensen等［13］试验结果一致．

图 3 不同电子供体下反硝化过程 NO －
x -N和 pH变化规律曲线

Fig． 3 Variation profile of NO －
x -N( a) and pH( b) during denitrification with different electron donors

分析原因如下: 乙酸钠为低碳有机物，可以通过 β －氧化直接转化为乙酰辅酶 A 进入三羧基酸
( Krebs) 循环，而水解酸化上清液为挥发性脂肪酸( VFA) ，易于被反硝化菌直接利用． 所以 2 种电子供体
比反硝化速率大． 而甲醇是 C1化合物，不能直接进入 Krebs 循环产生还原能量［11］，NO －

x -N 还原速率相对
较低． 葡萄糖利用代谢过程更为复杂，首先葡萄糖需经糖酵解过程分解成丙酮酸盐，之后在脱氢酶作用下
才能进入 Krebs循环［8］． 由图 3( a) 葡萄糖的反硝化曲线可以看出，10 ～ 120 min出现短暂的“NO －

x -N还原

停滞平台”，之后 ρ( NO －
x -N) 随反应进行逐渐减少，这主要是因为葡萄糖需要 120 min 才能分解成反硝化

菌可利用的小分子有机物，同时也说明糖酵解过程是反硝化反应的限速步骤．
图 3( b) 为 T = ( 15 ± 1) ℃下各种电子供体反硝化过程中 pH 变化规律． 试验起始时，混合液 pH 在

7. 5 左右;反应结束时，pH为 7. 72 ～ 7. 90． pH 的增加速率与碳源的反硝化速率大小呈正相关，可以间接
指示不同电子供体的反硝化性能． Elefsiniotis 等［14］研究发现，pH 过低对反硝化反应有抑制作用，反硝化
菌适宜的 pH范围为 6. 0 ～ 8. 0［15］，因此，为提高反硝化潜力本试验通过盐酸和氢氧化钠溶液将起始 pH调
节至 7. 5 左右． 结果表明，反硝化过程中 pH值均不断升高，而乙酸钠反硝化过程出现相对明显的亚硝酸
盐短暂积累现象，相应的 pH变化曲线斜率先减小后增大，这是因为硝酸盐还原酶和亚硝酸盐还原酶对电
子竞争能力不同． 其他电子供体 pH变化曲线趋势大致相同，在反应后期均出现曲线斜率下降的拐点，标
志反硝化过程的结束．

3. 3 不同电子供体反硝化性能对比

为了比较不同电子供体反硝化性能，结合各种电子供体碳源的消耗速率，对当量硝酸盐浓度随时间变
化拟合动力学，得到各种电子供体情况下当量 NO －

x -N和有机物的降解速率( 见表 1) ． 几种电子供体的比
反硝化速率( 以单位 MLVSS计，下同) 维持在 0. 50 ～ 4. 13 mg /h． 综合比较可以发现，乙酸钠的脱氮速率和
比耗碳速率都比较高，分别为 4. 13 mg /h、29. 8 mg /h，与 Henze 等［16］研究结果( 2. 0 ～ 10. 0 mg /h) 基本吻
合，说明乙酸钠为高效可利用生物降解有机物，适合作为反硝化过程的投加碳源，但其比耗碳速率和表观
碳氮比高，即单位时间内单位 MLVSS消耗的碳源有机物多，可能存在除反硝菌利用之外其他的碳源消耗
途径，如生物吸附、缺氧降解等． 试验将剩余污泥水解酸化 10 d左右的上清液作为电子供体进行反硝化试
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验，结果发现，它的比反硝化速率和碳源利用速率与乙酸钠相当，而且还可以解决大量剩余污泥的处置问
题． HENZE等［16-19］以不同生活污水为电子供体测定的比反硝化速率分别为 1. 5 ～ 16. 7、2. 5 ～ 6. 0、0. 6 ～
3. 0 和 1. 0 ～ 5. 0 mg /h，而本试验结果为 2. 87 mg /h，略低于以水解酸化上清液为碳源，可见不同污水水质
有机物组分直接影响污泥比反硝化速率的大小，本试验用水经过初沉池的水解酸化作用，污水的可生化性
得以改善． 而甲醇、乙醇的反硝化速率较低，主要是因为投加初期污泥不能很快地适应这两种碳源，将甲
醇大概驯化 20 个周期后比反硝化速率可增至 2. 12 mg /h ( 同样温度条件下) ，乙醇只需 8 个驯化周期．
Louzeiro等［20］研究也发现，甲醇作为反硝化碳源时存在着一定时间的适应期． 几种碳源类型中葡萄糖属
于大分子有机物，不能被微生物直接利用，需要经过糖代谢分解成小分子物质才能被吸收转化，而葡萄糖
的糖酵解需要 11 个步骤完成，因此反应前 120 min 左右基本为葡萄糖的分解代谢过程，当大分子葡萄糖
糖酵解为小分子有机物后，NO －

x -N还原过程才顺利进行．

表 1 不同电子供体的反硝化潜力和比反硝化速率
Table 1 Denitrification potential and rates of different electron donors

电子供体 比反硝化速率 / ( mg·h －1 ) 反硝化潜力 比耗碳速率 / ( mg·h －1 ) 表观碳氮比

生活污水 2. 87 0. 140 20. 4 7. 10

水解酸化 3. 54 0. 142 24. 9 7. 03

乙酸钠 4. 13 0. 138 29. 8 7. 20

甲醇 0. 95 0. 243 3. 93 4. 12

乙醇 1. 09 0. 210 5. 60 4. 76

葡萄糖 0. 50 0. 155 3. 20 6. 43

比较各种电子供体的反硝化能力和表观碳氮比发现，甲醇和乙醇利用单位有机物碳源还原的 NO －
x -N

较多． 根据甲醇反硝化反应计量方程式可知，1. 0 g NO －
3 -N 完全反硝化需 2. 47 g 甲醇，相当于 3. 72 g 的

COD，实际测定结果显示为单位 NO －
3 -N需要 4. 12，比理论值稍高，其他几种电子供体的试验结果均高于

理论计算值． 这主要是因为反硝化过程中碳源利用途径较多，包括还原 NO －
x -N、微生物细胞合成或生物吸

附降解等，而且 BEUN等［23］指出，长期处于缺乏有机物碳源环境的微生物对碳源利用表现出“迟钝性”，碳
源利用率下降，因此微生物的生存环境也会影响碳源的利用情况． 此外由表 2 可知，本试验条件下几种电
子供体的异养菌产率系数 YH差别不大( 0. 67 ～ 0. 73) ，与文献报道值基本吻合．

表 2 不同电子供体的缺氧异养菌产率系数比较
Table 2 Comparisons of heterotrophy anoxic yields with different electron donors

电子供体 异养菌产率系数 YH 文献来源

生活污水 0. 68 ± 0. 02

水解酸化 0. 73 ± 0. 02

乙酸钠 0. 69 ± 0. 01
本文

甲醇 0. 69 ± 0. 03

乙醇 0. 67 ± 0. 04

葡萄糖 0. 73 ± 0. 05

乙酸钠 0. 66 ［10］

乙酸钠 0. 31 ± 0. 03 ［21］

乙醇 0. 35 ± 0. 01 ［21］

葡萄糖 0. 54 ［22］

4 结论

1) T = ( 15 ± 1) ℃条件下，相对其他电子供体，乙酸钠的比反硝化速率最快，但其表观碳氮比为 7. 20，
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比耗碳速率为 29. 8 mg /h，均大于其他几种电子受体． 单纯考虑反硝化速率时可以选择乙酸钠为外加
碳源．

2) 污泥水解酸化上清液的比反硝化速率仅次于乙酸钠，且属生物可再生清洁能源，因此可以考虑将
其作为连续流改良 UCT分段进水工艺的外加碳源． 只需另外设置初沉污泥或剩余污泥水解酸化反应器，
同时解决了剩余污泥处置问题和分段进水工艺深度脱氮除磷的碳源需求．

3) 葡萄糖为碳源时，10 ～ 120 min期间出现短暂的“NO －
x -N 还原停滞平台”，葡萄糖的糖酵解过程是

反硝化反应的限速步骤．
4) 污泥对甲醇和乙醇的适应性较差，反硝化速率低，需要经过若干周期的驯化后才能提高反硝化性

能． 当要求直接提高反硝化速率时，不宜选择甲醇和乙醇为碳源．
5) 几种电子供体的异养菌产率系数 YH差别不大，在 0. 67 ～ 0. 73．
6) 反硝化过程中 pH的增加速率与电子供体的反硝化速率大小呈正相关性，可以间接指示不同电子

供体的反硝化动力学性能．
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The Denitrification Dynamics of Modified UCT Step Feed
Enhanced Biological Nutrients Removal Process

GE Shi-jian1，LI Xi-yao1，PENG Yong-zhen1，MA Bin2，ZHANG Jing-rong1

( 1． Key Laboratory of Beijing for Water Quality Science and Water Environment Recovery Engineering，Beijing University of
Technology，Beijing 100124，China; 2． School of Municipal and Environment Engineering，Harbin Institute of

Technology，Harbin 150090，China)

Abstract: Batch experiments are conducted to investigate the denitrification prosperities， denitrification
dynamics and pH variation with municipal wastewater，supernatants of sludge hydrolyzed acidification，acetic
sodium，methanol，ethanol and glucose as electron donors as well as nitrate as electron acceptor under T = ( 15 ±
1) ℃． The results show that the maximum specific denitrification rate and specific organic compounds utilization
rate，which is 4. 13 mg /h and 29. 8 mg /h，respectively，were attained when acetic sodium is used as the electron
donor，whereas the lowest denitrification potential was also observed． As for supernatants of sludge hydrolyzed
acidification，its denitrification performance is nearly as same as acetic sodium． Furthermore，denitrification
bacteria can adapt to methanol and ethanol until a period of sludge acclimations，so these two electron donors
could not be used as soon as it needed to improve the denitrification efficiency． As for glucose，there is a“ρ
( NO －

x -N ) reduction stop platform” during 10 － 120 mins of reaction process，after glucose molecules
decomposing into small molecules organisms the denitrification could go on successfully，so glycoside is the rate-
limiting step of denitrification with glucose as the electron donor． Besides，pH indicates the denitrification
characteristics of different electron donors with heterotrophy anoxic yields of 0. 68 － 0. 73．

Key words: step feed; denitrification dynamics; carbon source; electron donors; specific denitrification rate
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