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污泥发酵液为碳源的反硝化过程亚硝酸盐积累
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摘 要: 以污泥发酵液为碳源，通过批次试验研究了不同溶解性有机物的质量浓度与硝酸盐氮质量浓度之比

( ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) ) 和分次投加碳源时反硝化过程亚硝酸盐的积累特性． 试验结果表明: 不同 ρ ( SCOD) /

ρ( NO －
3 -N) 条件下 NO －

2 -N 都得到积累; ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) ＜ 4 时，NO －

2 -N 的最大积累质量浓度和积累速率随着

ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 的增加而增大，分别达 12. 83 mg /L 和 0. 107 mg / ( L·min) ． 分次投加发酵液与 1 次投加发酵液

相比，NO －
2 -N 的最大积累质量浓度相差很小，但分次投加能保持稳定的 NO －

2 -N 积累． 另外，以污泥发酵液为碳源

的反硝化过程，反硝化过程 NO －
2 -N 的积累和发酵液的低 pH 导致 N2O 的释放与 ρ( SCOD) /ρ( NO －

3 -N) 成正相关．

因此，在构建反硝化耦合厌氧氨氧化系统时，分次投加发酵液具有很大优势，不仅可产生稳定的 NO －
2 -N 积累，弱化

有机物对厌氧氨氧化菌的抑制作用，还可减少 N2O 的释放．
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Abstract: Accumulating nitrite during denitratation could afford electron for anaerobic ammonium
oxidation ( ANAMMOX) ，using sludge fermentation liquid as carbon source to enhance nitrogen removal
draw much attention in recent years． Bath experiments were conducted to investigate the effect of the ratio
of soluble chemical oxygen demand and nitrate ( ρ ( SCOD) /ρ ( NO －

3 -N) ) and step-feeding carbon on
nitrite accumulation by using the sludge fermentation liquid as carbon source． Ｒesults show that nitrite
accumulation was observed at all the ρ ( SCOD ) /ρ ( NO －

3 -N ) ，and under the ρ ( SCOD ) /ρ ( NO －
3 -N )

below 4. 0，the maximum nitrite accumulation amount and nitrite accumulation rate increases with the
ρ( SCOD) /ρ( NO －

3 -N) ，which reached 12. 83 mg /L and 0. 107 mg / ( L·min) respectively． There was
slight difference of the maximum nitrite accumulation by step-feeding carbon compared with once feeding．
However，stable NAＲ was achieved with step-feeding． Furthermore，a positive relationship was observed
between the N2O production and ρ( SCOD) /ρ( NO －

3 -N) during denitrification． This is mainly caused by
the nitrite accumulation in denitrification process and the low pH of sludge fermentation liquid．
Therefore，significant advantage would be obtained by step-feeding sludge fermentation liquid in
establishing the denitrifying ammonium oxidation ( DEAMOX) system for its stable nitrite accumulation，
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less inhibition on ANAMMOX of organic matter and low N2O production．
Key words: sludge fermentation liquid; nitrite accumulation; ρ ( SCOD ) /ρ ( NO －

3 -N ) ; step-feeding;

anaerobic ammonium oxidation

生物反硝化过程中出现中间产物 NO －
2 -N 积累

的现象见诸报道［1-6］． 由于 NO －
2 -N 会对水生生物和

人体健康产生严重的危害，因此，城市污水处理过程

应尽量减少或避免这种现象的发生． 而自从 20 世

纪 90 年 代 厌 氧 氨 氧 化 ( anaerobic ammonium
oxidation，anammox ) 技 术 被 发 现，反 硝 化 过 程 中

NO －
2 -N 积累有了应用的可能［7-10］．
S． Kalyuzhnyi 等［8］根据厌氧氨氧化和异氧反硝

化提 出 一 种 新 的 脱 氮 工 艺———反 硝 化 氨 氧 化

( denitrifying ammonium oxidation，DEAMOX ) ，即 在

单一反应器内，同时进行着厌氧氨氧化反应和反硝

化反应，并且厌氧氨氧化反应的电子供体来自于反

硝化过程产生的 NO －
2 -N，如图 1 所示． 为减小有机

物对厌氧氨氧化的抑制作用，最初采用硫酸盐作为

该工艺的电子供体，而近来用挥发性脂肪酸作为电

子供体来代替硫酸盐也能很好脱氮［10］． 从图 1 可

看出，在这个工艺中，反硝化过程中 NO －
2 -N 的积累

质量浓度越高，厌氧氨氧化反应对总氮去除的贡献

越大，因此，越能体现该反应的优势．

图 1 DEAMOX 工艺示意

Fig． 1 Diagram of DEAMOX

影响反硝化过程中 NO －
2 -N 积累的因素有微生

物的种群结构［11-12］、碳氮比［5-6］、pH［13］ 等． 其中碳

源类型是一个重要的因素，S． J． Ge 等［5］在研究不同

外碳源对反硝化过程 NO －
2 -N 积累影响时指出，在初

始 ρ ( C ) /ρ( N) 相 同 条 件 下，葡 萄 糖 碳 源 系 统 的

NO －
2 -N 最大积累质量浓度为 14. 51 mg /L，明显大于

甲醇碳源系统( 10. 82 mg /L) 和乙酸碳源系统( 8. 44
mg /L) ; J． J． Her 等［14］试验结果指出葡萄糖、乙酸和

甲醇为碳源的反硝化过程，NO －
2 -N 明显积累，积累

的 NO －
2 -N 质量浓度分别占反应初始时总氮质量浓

度的 23%、21%和 17%，而以苯甲酸为碳源时小于

6% ．
污泥发酵液中含有大量的有机物，包括易被反

硝化菌利用的乙酸和丙酸等挥发性脂肪酸和不易被

利用的多糖蛋白质等复杂有机物． Zheng 等［15］将污

泥发酵液作为外碳源强化反硝化脱氮时发现其比乙

酸等单一碳源具有更高的脱氮效率． 另外，由于污

泥可通过污水厂原位产生，因此节省污水厂投加外

碳源的费用，同时利于污泥的初步稳定和减量，是一

种比较理想的反硝化碳源，其研究日益得到重视．
因此，本研究以污泥发酵液为碳源，考察了不同

溶解性有机物质量浓度与硝酸盐氮质量浓度之比

( ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) ) 和分次投加发酵液对反硝

化过程 NO －
2 -N 积累的影响，为后期以污泥发酵液为

碳源，采用反硝化耦合厌氧氨氧化一体化工艺对废

水进行生物脱氮提供一定的理论基础． 另外，由于

反硝化过程是温室气体 N2O 释放的一个重要途径，

试验过程同时研究了污泥发酵液为碳源的 N2 O 释

放情况．

1 材料与方法

图 2 反硝化批次试验装置

Fig． 2 Schematic diagram of batch experiments
for denitrification

1. 1 试验装置

批次试验所用装置是有效容积为 1. 4 L 的锥形

瓶，如图 2 所示，瓶口橡胶塞上开有 3 个小孔，分别

用于 取 样、固 定 pH 或 氧 化 还 原 电 位 ( oxidation
reduction potential，OＲP) 探头和集气． 为保证系统

的密闭性，取样采用注射器进行抽取． 反应器底部

配有磁力搅拌装置，转速为 300 r /min，整个装置放
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在恒温培养箱中，温度设置为 25 ℃ ． 试验前，每个

瓶子用 N2曝气 10 min 以消除溶解氧的影响．
1. 2 试验接种污泥与用水

试验接种污泥为稳定运行的缺氧 /好氧( A /O)

反应器缺氧区的反硝化污泥［16］． 试验用水采用人

工配水，通过配置硝酸钠溶液，使批次试验各锥形瓶

内 ρ( NO －
3 -N) 在 30 mg /L 左右，同时添加适量磷酸

二氢钾、硫酸镁和氯化钙，并补充适量的微量元素，

再根据设定的 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) ，添加适宜的污

泥发酵液． 反应过程中污泥质量浓度保持在 1 700
mg /L．
1. 3 污泥发酵液

发 酵 污 泥 取 自 有 效 容 积 为 8 m3 的 中 试

( sequencing batch reactor，SBＲ) 排放的新鲜剩余污

泥，浓缩后在 30 ℃ 的培养箱中厌氧发酵 6 d，经

4 000 r /min离心，其上清液即为本试验中所用碳源，

污泥发酵上清液相关参数如表 1 所示．

表 1 剩余污泥发酵液性质

Table 1 Properties of waste activated sludge fermentation liquid

项目 范围 项目 范围

pH 6. 22 ± 0. 21 ρ( 正丁酸) / ( mg·L －1 ) 401. 4 ± 31. 8

ρ( NH +
4 -N) / ( mg·L －1 ) 479. 9 ± 45. 3 ρ( 戊酸) / ( mg·L －1 ) 370. 8 ± 27. 2

ρ( PO3 －
4 -P) / ( mg·L －1 ) 251. 0 ± 13. 7 ρ( 多糖) / ( mg·L －1 ) 202. 3 ± 5. 6

ρ( 乙酸) / ( mg·L －1 ) 903. 6 ± 48. 2 ρ( 蛋白质) / ( mg·L －1 ) 763. 7 ± 8. 7

ρ( 丙酸) / ( mg·L －1 ) 377. 7 ± 35. 9 ρ( SCOD) / ( mg·L －1 ) 3 021 ± 203. 5

ρ( 异丁酸) / ( mg·L －1 ) 116. 4 ± 14. 2 ρ( TCOD) / ( mg·L －1 ) 5 821 ± 325. 2

注: 表中溶解性有机物质量浓度以 COD 计．

1. 4 试验方法

批次试验分为 3 个部分． 1) ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -

N) 对 NO －
2 -N 积累影响． 设置 4 个反应器 A、B、C、

D，在试验初始投加不同体积污泥发酵液，使得对应

ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 分别为 1、2、3、4，试验过程每

40 min 用注射器取出 20 mL 混合液，用于分析各项

指标; 2) ρ ( SCOD) /ρ ( NO1
3-N) = 4 时，分次投加发

酵液对 NO －
2 -N 的积累的影响． D( 1 次投加) 、D1 ( 4

次投加，即每 80 min 投加 1 /4 的发酵液) 和 D2( 8 次

投加，每 40 min 投加 1 /8 的发酵液) ，每 40 min 取 1
次样，单次投加发酵液时间为上一取样点取样完毕;

3) ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 对反硝化过程中N2O 释放

的影响，设置 4 个 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) ，其与 1) 相

同，试验过程每 20 min 用 N2 O 电极测出混合液中

N2O 的质量浓度．
1. 5 亚硝酸盐积累率

亚 硝 酸 盐 积 累 率 ( nitrite accumulation ratio，

NAＲ) 为

NAＲ = ( ρ( NO －
2t ) － ρ( NO －

2initial ) ) /
( ρ( NO －

3initial ) － ρ( NO －
3t ) ) ( 1)

式中: ρ( NO1
2initial ) 为反应开始( t = 0) 时 NO －

2 -N 的质

量浓度( mgN·L －1 ) ; ρ( NO1
2t ) 为 t 时刻 NO －

2 -N 的质

量浓度( mgN·L －1 ) ; ρ( NO1
3initial ) 为反应开始( t = 0 )

时 NO －
3 -N 的质量浓度( mgN·L －1 ) ; ρ( NO1

3t ) 为 t 时

刻 NO －
3 -N 的质量浓度( mgN·L －1 ) ．

1. 6 测定项目与方法

试验过程中所有样品经过 0. 45 μm 滤膜抽滤处

理，氨氮、亚硝酸盐和硝酸盐采用美国 LACHAT 公

司 QuikChem8500 Series2 流动注射全自动分析仪测

定; SCOD 采用连华科技 5B －1 型 COD 快速测定仪

测定; 污泥质量浓度采用滤纸重量法测定; 挥发性污

泥质 量 浓 度 采 用 马 弗 炉 灼 烧 重 量 法 测 定; pH 和

OＲP 采用德国 WTW pH /oxi340i 仪在线监测; N2 O
利用 UNISENSE ( Picoammeter PA2000) 在线测定仪

进行测定．

2 结果与讨论

2. 1 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 对 NO －

2 -N 积累的影响

2. 1. 1 反硝化过程中 NO －
3 -N、NO

－
2 -N 和 SCOD 的

变化规律

图 3 分别给出了 4 种 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 下

反硝化过程 ρ( NO －
3 -N) 、ρ( NO －

2 -N) 和 ρ( SCOD) 的

变化曲线，从中可知各系统中 ρ( NO －
3 -N) 随着反应

进行不断下降，并且出现不同程度的 NO －
2 -N 积累．
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ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) = 1 和 2 的反应系统中，反应

初期由于存在较多易被利用的有机物，ρ ( NO －
3 -N)

呈直线下降，NO －
2 -N 不断积累; 后期由于有机物质

量浓度的限制，NO －
3 -N 的还原速率迅速降低，积累

的 NO －
2 -N 在有限的碳源下也慢慢被还原，到反应结

束 360 min 时，系统中仍有部分 NO －
3 -N 未被还原，

反应过 程 中 NO －
2 -N 最 大 积 累 质 量 浓 度 分 别 为

4. 10、7. 57 mg /L． ρ ( SCOD ) /ρ ( NO －
3 -N ) = 3 和 4

时，充 足 的 碳 源 使 得 ρ ( NO －
3 -N ) 快 速 下 降，并 且

ρ( NO －
2 -N) 迅速增加． ρ( SCOD) /ρ( NO －

3 -N) = 3 的

系统中，在 160 min 时 ρ ( NO －
2 -N) 达最高为 12. 14

mg /L，NO －
3 -N 在 240 min 时 全 部 被 还 原; 而

ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) = 4 的反硝化系统中，在 120

min 时 ρ( NO －
2 -N) 达最高，为 12. 83 mg /L，并且充足

的电子 供 体 使 得 在 240 min 时 系 统 内 NO －
3 -N 和

NO －
2 -N 全部被还原．

另外可看出: 在反应初始阶段，SCOD 随着反硝

化的进行下降很快，这是由于发酵液中溶解性易降

解有机物首先被反硝化菌消耗; 随后 SCOD 下降速

率减慢，是因为反硝化菌在利用发酵液中难降解有

机物的效率低下． 在反应过程中，甚至出现 COD 浓

度升高的现象，这可能是因为反应末期反硝化菌自

身细胞的分解，或是污泥发酵液中某些大分子有机

物如蛋白质、长链脂肪酸等水解后进行生物降解而

引起的有机物浓度波动． 谢丽等［17］用垃圾渗滤液

作为反硝化碳源时，在反应后期也出现 COD 的波动

现象．

图 3 不同 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 条件下 ρ( NO －

2 -N) 、ρ( NO －
3 -N) 和 ρ( SCOD) 随时间的变化曲线

Fig． 3 Variations of ρ( NO －
2 -N) ，ρ( NO －

3 -N) and ρ( SCOD) during denitrification under different initial ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N)

2. 1. 2 ρ ( SCOD) /ρ ( NO －
3 -N) 对 NO －

3 -N 的还原速

率、NO －
2 -N 的积累速率和 NO －

2 -N 的还原速

率的影响

表 2 列出了不同 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 反硝化

过程 NO －
3 -N 的 还 原 速 率、NO －

2 -N 的 积 累 速 率 和

NO －
2 -N 的还原速率． 可看出，在反硝化过程 NO －

2 -N

的积累阶段，NO －
3 -N 的还原速率、NO －

2 -N 的积累速

率和 NO －
2 -N 的还原速率都随 ρ( SCOD) /ρ( NO －

3 -N)

的增加而增大，初始 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 为 2、3 和

4 时 的 NO －
2 -N 的 积 累 速 率 分 别 是 ρ ( SCOD ) /

ρ( NO －
3 -N) = 1时的 1. 38、2. 24 和 3. 15 倍． 另外，不

同ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 条件下 NO －

2 -N 的还原速率
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都要 小 于 NO －
3 -N 的 还 原 速 率，在 ρ ( SCOD ) /

ρ( NO －
3 -N) = 1 的 系 统 中，NO －

3 -N 的 还 原 速 率 是

NO－
2 -N 还原速率的 1. 71 倍，ρ ( SCOD) /ρ ( NO－

3 -N) =
2、3 和 4 时分别为 1. 82、1. 94 和 2. 1 倍． 因此，可认

为 NO －
2 -N 积累的直接原因是 NO －

2 -N 的还原速率小

于 NO －
3 -N 的还原速率，这与 H． W． Sun 等［3］的研究

结果 一 致，并 且 两 者 速 率 的 比 值 越 大，表 现 为

NO －
2 -N 的积累量越多． 由此可知，污泥发酵液为

碳源的反硝化过程中，NO －
2 -N 的积累量随 ρ ( C) /

ρ( N) 的增加而增加，主要原因是硝酸盐还原速率

与亚硝酸盐还原速率的比值随 ρ( C) /ρ( N) 比的增

加而增加．

表 2 不同 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 条件下的反硝化特性参数

Table 2 Characteristic parameters of different initial ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) during denitrification process

ρ( SCOD) /

ρ( NO －
3 -N)

亚硝积累

时间段 /min
亚硝积累量 /

( mg·L －1 )

反应速率 / ( mg·L －1·min －1 )

NO －
3 -N 还原 NO －

2 -N 积累 NO －
2 -N 还原

1∶ 1
2∶ 1
3∶ 1
4∶ 1

0 ～ 120
0 ～ 160
0 ～ 160
0 ～ 120

4. 10
7. 57
12. 14
12. 83

0. 082
0. 104
0. 157
0. 204

0. 034
0. 047
0. 076
0. 107

0. 048
0. 057
0. 081
0. 097

2. 1. 3 污泥发酵液为碳源时 NO －
2 -N 积累机理分析

出现 NO －
2 -N 积累的现象，从表面上看是由于在

反硝化过程中 NO －
2 -N 的还原速率小于 NO －

3 -N 的还

原速率，而其根本原因可能是与硝酸盐还原酶和亚

硝酸盐还原酶的活性有关． J． S． Almeida 等［18］提出

反硝化过程亚硝酸盐还原竞争抑制动力模型，指出

反硝化过程中 NO －
2 -N 的积累是由于在氧化同一电

子供体时，亚硝酸盐还原酶的竞争力小于硝酸盐还

原酶的竞争力． 本试验中，各反应系统在反应初始

阶段 NO －
2 -N 的积累随着时间的进行不断增加，达到

最大值之后开始下降． 分析原因可能是在反应初始

阶段各系统内反硝化菌利用易降解有机物时，硝酸

盐还原酶的活性大于亚硝酸盐还原酶的活性，从而

使 NO －
2 -N 不断积累; 后期在利用慢速可生物降解有

机物和内源物质时，亚硝酸盐还原酶的活性大于硝

酸盐还原酶的活性，使得 NO －
2 -N 的还原速率大于

NO －
3 -N 的还原速率，导致积累的 ρ( NO －

2 -N) 不断下

降． 另外，初始 ρ ( SCOD) /ρ ( NO －
3 -N) 越高，系统中

可利用的易降解有机物质量浓度越高，使得反硝化

过程中硝酸盐还原酶活性高于亚硝酸盐还原酶活性

的时间相对延长，从而导致积累的 ρ( NO －
2 -N) 越高．

因此，在利用污泥发酵液进行反硝化时，ρ( SCOD) /
ρ( NO －

3 -N) 对 NO －
2 -N 积累影响的根本原因是硝酸

盐还原酶和亚硝酸盐还原酶对电子供体竞争能力的

差异．
2. 2 分次投加发酵液的反硝化过程

2. 2. 1 分次投加对亚硝酸盐积累量的影响

一定条件下以污泥发酵液为碳源时，碳源质量

浓度越高反硝化过程中 NO －
2 -N 的积累质量浓度越

大． 而如果构建反硝化耦合厌氧氨氧化一体化工

艺，较高的有机物势必会加快反硝化菌的增长，长期

运行下可能导致厌氧氨氧化菌的活性大大降低． 为

此考察了总碳源投加量为 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) = 4

时，1 次投加、4 次投加和 8 次投加发酵液对反硝化

过程 NO －
2 -N 积累的影响．

从图 4 可看出: 在 NO －
2 -N 的最大积累质量浓度

方面，不论是 1 次投加发酵液还是分次投加，反硝化

过程中 ρ( NO －
2 -N) 都在 14 mg /L 左右． 而不同的投

加方式下，反硝化速率有较大差别，具体表现为: 1
次投加发酵液在 200 min 时 NO －

3 -N 已反应完毕，4
次投加和 8 次投加分别在 240、280 min 反应完毕;

另外，1 次投加发酵液时，系统内积累的 NO －
2 -N 在

240 min 时还原完毕，4 次投加则在 320 min 时被还

原完毕，而 8 次投加在反应结束时仍有 NO －
2 -N 剩

余． 因此可看出，发酵液投加总量相同时，分次投加

与 1 次投加过程中 NO －
2 -N 的最大积累质量浓度差

异较小，但 NO －
3 -N 与 NO －

2 -N 的还原速率随着投加

次数的增多而减小．
2. 2. 2 分次投加对 NAＲ 的影响

亚硝酸盐积累率可一定程度表征初始 NO －
3 -N

转化为 NO －
2 -N 的比例． 从图 5 可看出: 在 NO －

2 -N
积累量达到最大值之前，分次投加发酵液时反硝化

过程亚硝酸盐积累率保持在一个稳定的范围内，这

与 1 次投加发酵液时亚硝酸盐积累率的变化规律有

很大区别． 8 次投加发酵液时亚硝酸盐积累率保持

在 53. 8% 左右，而 4 次投加为 50. 3% 左右，反应后

747



北 京 工 业 大 学 学 报 2014 年

图 4 分次投加时反硝化过程中 ρ( NO －
2 -N) 与

ρ( NO －
3 -N) 随时间的变化曲线

Fig． 4 Variations of ρ ( NO －
2 -N ) and ρ ( NO －

3 -N ) during

denitrification under step addition waste activated
sludge fermentation liquid

期由于 ρ( NO －
3 -N) 大大降低，积累的 NO －

2 -N 开始被

还原，导致亚硝酸盐积累率逐渐下降． 因此，相比 1
次投加电子供体，尽管分次投加时 NO －

3 -N 的还原速

率和 NO －
2 -N 的积累速率较小，但其在反硝化过程中

却能保持稳定的 NO －
2 -N 积累．

图 5 分次投加发酵液时反硝化过程 NAＲ 的变化曲线

Fig． 5 Variations of NAＲ during denitrification under step
addition waste activated sludge fermentation liquid

结合上述试验结果可得出结论，在构建反硝化

耦合厌氧氨氧化系统时，分次投加发酵液相比 1 次

投加有优势，不仅能获得稳定的 NO －
2 -N 积累，使厌

氧氨氧化维持在 NO －
2 -N 负荷相对稳定的环境，而且

也不会因为 1 次大量投加有机物而导致厌氧氨氧化

活性降低．
2. 3 污泥发酵液为碳源时反硝化过程中 N2O 的释放

N2O 因其温室效应是 CO2 的 320 倍而备受关

注，生物反硝化过程中碳氮比、pH、ρ( NO －
2 -N) 、碳源

类型和溶解氧浓度等均会影响 N2O 的释放，目前虽

然有很多研究者对以上因素进行了考察，但鲜有涉

及以污泥发酵液为碳源的反硝化系统． 为此在研究

ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 分别为 1、2、3、4 时反硝化过

程 NO －
2 -N 积累规律的同时，考察了反硝化系统中

N2O 的释放情况．
从图 6 可看出，各系统中 N2O 的释放量在反应

初始阶段迅速增加，ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) = 1、2 的

反应系统中 N2O 达到峰值后缓慢下降，到反应结束

360 min 时，由于电子供体的缺乏使得混合液中仍有

部分N2O 未被还原． 而 ρ( SCOD) /ρ( NO－
3 -N) =3、4 的

反应系统中由于充足的电子供体使得ρ( N2O) 达到

最大值后迅速被还原． 另外，可看出 N2O 的释放量

与 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 成正相关，初始ρ( SCOD) /

ρ( NO －
3 -N) 越高，N2O 的释放量也越大． 而大多数研

究者试验结果表明，反硝化过程中 N2O 的最大释放

量发生在碳氮比较低的情况下［19-20］，这与本试验结

论恰好相反．

图 6 不同 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 条件下 N2O 的释放曲线

Fig． 6 N2O emissions of different ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N)

A． Alinsafi 等［21］在研究不同碳氮比下反硝化过

程 N2 O 的 释 放 时 发 现，反 硝 化 过 程 中 脉 冲 投 加

NO －
2 -N 会导致 N2O 的释放大量增加，N2O 的产生与

系统中 ρ( NO －
2 -N) 具有明显的正相关性，分析原因
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为反硝化过程中 NO －
2 -N 的积累，导致氧化亚氮还原

酶活性 降 低，从 而 引 起 N2 O 的 释 放． 本 试 验 中

ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 越高，NO －

2 -N 的最大积累质量

浓度也越大，这可能是导致高碳氮比高 N2O 释放的

主要因素．
另外，低 pH 被认为是反硝化过程中 N2O 积累

的另外一个重要因素［22-23］，K． Hanaki 等［22］用污水

处理厂回流污泥进行试验指出，pH = 6. 5 时N2O的

释放量比 pH = 7. 5 时高很多，而 pH 在 7. 5 ～ 8. 5
时，N2O 的释放量差异很小． 本试验中投加的污泥

发酵液由于含有大量短链脂肪酸而显酸性，在投加

碳源时，初始 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 越高则反应开始

时投加的发酵液越多，对应的 pH 越低，从而导致反

应初始时 N2O 的释放量越多．
根据以上分析可得出，以污泥发酵液为碳源的

反硝化过程，ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 对 N2O 释放的影

响，主要是通过反硝化过程中 ρ ( NO －
2 -N) 和 pH 对

N2O 产生的影响来体现的． 因此，在构建反硝化耦

合厌氧氨氧化系统时，分次投加发酵液还可使 N2O
的释放量大大减少．

3 结论

1) 以污泥发酵液为碳源的反硝化过程会出现

明显的 NO －
2 -N 积累，这主要是由于 NO －

3 -N 还原酶

的 活 性 大 于 NO －
2 -N 还 原 酶 的 活 性; 并 且 在

ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) ＜ 4 时，NO －

2 -N 最大积累质量

浓度随 ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 的增加而增大．

2) 1 次 投 加 和 分 次 投 加 污 泥 发 酵 液 的 反 硝

化过程，在 NO －
2 -N 最 大 积 累 质 量 浓 度 方 面 相 差

很小，但 1 次 投 加 发 酵 液 时，亚 硝 酸 盐 积 累 率 在

反应开始时达最大值后逐渐降低，而分次投加在

NO －
3 -N 全部 还 原 之 前，亚 硝 酸 盐 积 累 率 保 持 在

50% 左右 ．
3) 在 污 泥 发 酵 液 为 碳 源 的 反 硝 化 过 程 中，

ρ( SCOD) / ρ ( NO －
3 -N ) ＜ 4 时，N2 O 的 释 放 量 与

ρ( SCOD) /ρ( NO －
3 -N) 成正相关性，主要是通过反硝

化过程中 NO －
2 -N 的积累量和初始 pH 对氧化亚氮

还原酶的抑制作用导致．
4) 在构建反硝化耦合厌氧氨氧化系统时，分次

投加发酵液相比 1 次投加有很大优势，不仅能获得

稳定的 NO －
2 -N 积累和不会因为 1 次大量投加有机

物而导致厌氧氨氧化活性降低，而且使 N2O 的释放

量大大减少．
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