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反硝化生物滤池深度脱氮中试运行效能及
微生物菌群分析
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摘要：以污水处理厂二级出水为原水，开展了水力负荷、碳

氮比和温度等关键参数的中试运行效能研究。中试系统中

主要利用外加碳源而不是二级出水原水中的有机物进行反

硝化，较优的水力负荷和碳氮比分别为 5 m·h-1和 4，对化学

需氧量（COD）和总氮（TN）的去除率分别为 62.8% 和

67.3%；在温度为 15~27 ℃时，中试系统的出水TN稳定在

10.0 mg·L-1以下。中试系统中，不仅 Hyphomicrobium和

Methyloversatilis等传统反硝化细菌的相对丰度较高（占

25.12%），Methylotenera和Paracoccus等同步硝化反硝化细

菌的相对丰度也较高（占 33.29%），以上优势菌种的存在保

证了系统的高效脱氮效果。
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Deep Denitrification Performance in
Pilot-scale Denitrification Biofilter
System and Microbial Community
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Abstract： A pilot-scale denitrification biofilter system
was constructed to investigate the deep denitrification
performance when the actual secondary effluent was
adopted，and the effects of key parameters（i.e. hydraulic
load，C/N ratio and temperature）on the operation were
carried out. The pilot-scale system mainly used external

carbon source for denitrification rather than organic
matter existed in the secondary effluent. The
recommended hydraulic loading and C/N ratio was 5 m·
h−1 and 4，and under the conditions the average removal
efficiencies of COD and TN were 62.8% and 67.3%，

respectively. When the temperature was 15~27 oC，TN in
the effluent was steady below 10.0 mg·L−1. The relative
abundances of conventional denitrifiers such as
Hyphomicrobium and Methyloversatilis（accounted for
25.12%） were higher in the pilot-scale denitrification
biofilter system， and the relative abundances of
simultaneous nitrification-denitrification bacteria such as
Methylotenera and Paracoccus were also much higher
（accounted for 33.29%）. These bacteria guaranteed the
good denitrification performance in the system.

Key words： denitrification； biofilter； pilot-scale
system； microbial community； organic compounds
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水体中氮、磷等营养元素过高是导致水体富营

养化的重要因素之一，而污水处理厂是重要的排放

来源。污水中的磷可通过化学除磷的方式得以强化

去除，而污水中的氮则主要通过生物脱氮的方式得

以实现。目前，国内普遍采用的污水处理工艺主要

有厌氧‒缺氧‒好氧（A2O）和缺氧‒好氧（AO）工艺

等，出水水质能达到《城镇污水处理厂污染物排放标

准》（GB18918―2002）一级A排放标准，但是总氮

（TN）浓度不能满足更为严格的地方标准［1］。例如，

安徽省巢湖市执行的《巢湖流域城镇污水处理厂和

工业行业主要水污染物排放限值》（DB34/2710―
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2016）Ⅰ类城镇污水处理厂排放标准就规定污水处

理厂出水的TN质量浓度需要稳定在 10 mg·L−1以
下。因此，如何采用高效的深度处理工艺实现氮的

深度去除是亟待解决的问题。

反硝化生物滤池具有良好的生物脱氮性能，是

近年的研究热点。在传统生物滤池的基础上，借鉴

了曝气生物滤池和生物接触氧化法的设计思路，反

硝化生物滤池是将生物脱氮和物理截留过滤集于一

体的新型污水深度处理工艺，具有投资费用少、占地

面积小、脱氮效果好等优点［2-4］。本课题组利用无水

乙酸钠为外加碳源，在实验室研究了碳氮比（C/N
比）对以生物陶粒和石英砂为滤料构建的反硝化生

物滤池脱氮效果的影响［5］。不管是以生物陶粒为滤

料还是以石英砂为滤料，构建的反硝化生物滤池对

硝酸盐（NO-
3 -N）和TN均具有很好的去除效果，并

推荐最佳的C/N比为 4。然而，为了进一步优化关

键运行参数并指导实际运行，还需要更大规模的试

验验证。吴正双等［6］在保证外加碳源——甲醇充足

的条件下，研究了不同季节下水力负荷对中试规模

反硝化生物滤池运行的影响。结果表明，冬季以低

水力负荷（5 m·h−1）运行才能保证出水NO-
3 -N质

量浓度低于 10 mg·L−1，而夏季在高水力负荷（8 m·
h−1）下运行出水NO-

3 -N质量浓度也能达到10 mg·
L−1以下。一般来说，排放标准中规定的是TN浓度

而不是NO-
3 -N浓度，因此研究具有一定的局限性。

杜创等［7］以出水TN浓度为指标考察了不同水力负

荷对工业园区污水处理厂尾水的脱氮效果。当反硝

化生物滤池中试系统的水力负荷控制为6. 3 m·h−1，
进水TN质量浓度不高于12. 86 mg·L−1时，出水TN
质量浓度稳定在5. 00 mg·L−1以下。综上，已有研究

主要集中于外加碳源的种类、投加比例以及水力负

荷等因素对反硝化生物滤池脱氮效果的影响［2-7］，但

并未对实际污水中已有碳源的利用情况进行评

价［8-9］。此外，刘智斌等［10］在研究厌氧生物滤池时发

现温度对污染物的去除效果影响较大，其中功能性

微生物——乙酸型产甲烷功能菌群丰度的提高是保

证系统对污染物有较好去除效果的根本原因。对于

反硝化生物滤池，吴正双等［6］从水力负荷的角度出

发对夏冬2个季节下系统的运行效果进行了初步研

究，但以出水NO-
3 -N浓度为考核指标，并不能与排

放标准中TN这一指标完全对应。因此，除了水力

负荷和C/N比外，还需进一步考察温度对反硝化生

物滤池运行效果的影响，并对系统中的优势微生物

菌群进行全面鉴定，从而明确脱氮机理。

以巢湖市某污水处理厂实际二级出水为进水，

开展了中试规模的反硝化生物滤池深度脱氮运行效

能研究。考察了水力负荷、C/N比以及温度等关键

运行参数对系统脱氮效果的影响，进一步通过进水、

出水中有机物组分解析对二级出水原水中碳源的利

用情况进行了评价，最后通过微生物菌群分析对系

统的脱氮机理进行了初探，研究结果可为反硝化生

物滤池的实际运行提供指导。

1 试验材料和方法

1. 1 中试系统的构建

反硝化生物滤池中试系统主要由滤池主体、碳

源投加系统以及反冲洗系统构成，中试系统示意图

如图1a所示，实物图如图1b所示。

反硝化生物滤池的主体为钢结构，总高为 6. 5
m，从上至下分别是跌水区、填料层、承托层和集水

区，高度分别为 2. 90 m、2. 55 m、0. 65 m和 0. 40 m。

填料层的滤料为普通石英砂，粒径为2~3 mm；承托

层由鹅卵石和滤砖组成，高度分别为 0. 20 m和

0. 45 m。

碳源投加系统主要由碳源储箱和碳源计量泵组

成，碳源原料为工业级乙酸钠（质量分数 58%~
60%），按照试验研究对C/N比的控制要求进行精准

投加。

反冲洗系统主要由反洗鼓风机和反洗水泵组

成，通过对中试系统进行气、水以及气水联合反冲洗

来保证系统的稳定运行。

1. 2 进水水质及中试系统的启动

反硝化生物滤池中试系统的进水为安徽省巢湖

市某污水处理厂高效沉淀池的出水，具体水质情况

如表 1所示。为了保证中试系统的脱氮效果，通过

投加无水乙酸钠进行C/N比调控。

表1 进水水质

Tab.1 Characteristics of the influent

各污染物质量浓度/（mg·L-1）
氨氮（NH3-N）
0. 11~0. 85

硝酸盐氮（NO-3 -N）
13. 0~18. 6

总氮（TN）
14. 0~21. 2

总磷（TP）
0. 15~0. 63

化学需氧量（CODcr）
12. 1~30. 5

pH值

6. 60~7. 14
注：CODcr为实际污水处理厂高效沉淀池出水中的化学需氧量。
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反硝化生物滤池中试系统采用自然挂膜法进行

系统挂膜启动，挂膜启动期间系统的水力负荷为

2. 5 m·h−1，C/N比为4，运行温度为10~14 ℃。经过

32 d 的 启 动 运 行 ，中 试 系 统 出 水 中 NH3-N、
NO-

3 -N、TN以及 CODcr质量浓度分别稳定在

0. 25 mg·L−1、5. 20 mg·L−1、7. 00 mg·L−1 和 20. 00
mg·L−1左右，相应的去除率分别稳定在 35. 7%、

71. 9%、65. 6%和75. 0%左右。各主要水质指标均

达到了《巢湖流域城镇污水处理厂和工业行业主要

水污染物排放限值》（DB34/2710―2016）的Ⅰ类城

镇污水处理厂排放标准，而TN质量浓度稳定在 10
mg·L−1以下，此时认为中试系统已挂膜完成。

1. 3 试验方法

1. 3. 1 运行效能

在反硝化生物滤池中试系统运行期间主要考察

了水力负荷、C/N比以及温度等对系统脱氮效果的

影响，每次只改变一个运行参数，监测运行参数改变

对NH3-N、NO-
3 -N、NO-

2 -N、TN和CODcr等去

除的影响。反硝化生物滤池中试系统关键运行参数

的运行条件如表2所示。

中试系统运行效能研究期间，每隔一天对反硝化

生物滤池进行一次反冲洗。具体反冲洗方式为：首

先，进行单独气冲洗，气体体积流量80 m3·h−1，时长3
min；然后，进行气水联合反冲洗，气体体积流量 80
m3·h−1，水体积流量 10 m3·h−1，时长 15 min；最后，进

行单独水冲洗，水体积流量10 m3·h−1，时长3 min。
1. 3. 2 进出水中有机物组分

在水力负荷 5 m·h−1、C/N比 4、进水温度 24~
27 ℃下，中试系统运行稳定后，利用气相色谱‒质谱

仪（GC‒MS，Thermo Focus DSQ，美国）对污水处理

厂高效沉淀池出水（即反硝化生物滤池中试系统中

不外加碳源的原水）和反硝化生物滤池中试系统处

理后出水中的有机组分进行分析，考察反硝化生物

滤池中试系统对原水中有机物的利用情况。

1. 3. 3 微生物菌群

在水力负荷 5 m·h−1、C/N比 4、进水温度 24~
27 ℃下，中试系统运行稳定后，利用高通量测序对反

硝化生物滤池中试系统内微生物菌群进行分析。

1. 4 分析项目及检测方法

试 验 研 究 期 间 采 用 标 准 方 法 对 NH3-N、
NO-

3 -N、NO-
2 -N、TN和CODcr等常规水质指标

进行测定［11］。利用便携式 pH计（JENCO 6010，中
国）、便携式溶解氧仪（哈希HQ30d，美国）、水温检测

仪（A188，科瑞德，中国）对进水 pH值、溶解氧以及

温度进行测定。

反硝化生物滤池进出水中有机组分利用GC‒

图1 反硝化生物滤池中试系统示意图和实物图

Fig.1 Schematic diagram of pilot-scale denitrification biofilter system and picture of real pilot-scale
denitrification biofilter system

表2 反硝化生物滤池中试系统运行条件

Tab.2 Operational conditions of pilot-scale denitrification biofilter system

运行参数（取值或范围）
水力负荷（3 m·h-1、4 m·h-1、5 m·h-1和6 m·h-1）

C/N比（3，4和5）
温度（15~19 ℃和24~27 ℃）

其他控制性参数
C/N比为4，温度为10~14 ℃

水力负荷为5 m·h-1，温度为24~27 ℃
水力负荷为5 m·h-1，C/N比为4

检测的水质指标

NH3-N、NO-3 -N、NO-2 -N、TN和CODcr
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MS进行测定。具体步骤为：将 1 L样品用 1 L二氯

甲烷分3次进行等比例液‒液萃取，萃取后加入无水

硫酸钠进行脱水，再将脱水后的萃取液放在旋转蒸

发仪中浓缩至 1 mL，最后利用GC‒MS对浓缩后的

样品进行测定。GC‒MS的色谱条件为：色谱柱采用

HP‒5 MS（30. 00 m×0. 25 mm×0. 25 μm）；进样口

温度为 250 ℃；起始温度为 60 ℃，保持 2 min，以
30 ℃·min−1 的速率升至 270 ℃，保持 5 min，最后在

250 ℃下运行 3 min。载气为氦气，流速为 25 mL·
min−1，分流比为 10∶1，进样量为 1 μL。质谱条件为

电子电离，电离能为70 eV，离子源温度为220 ℃，传

输线温度为 250 ℃，扫描范围为 41~450 amu，质谱

标准库为 NIST（National Institute of Standards and
Technology）数据库。

利用高通量测序对反硝化生物滤池中试系统内

微生物菌群进行分析，根据标准方法将来自样品的

扩增子采用 2×250 bp双端测序法在 Illimina Miseq
平台上进行测序，通过比对 Silva 128/16s数据库

（Release 128http：//www. arb-silva. de），从 门

（Phylum）、纲（Class）、目（Order）、科（Family）和属

（Genus）等不同分类水平对反硝化生物滤池中试系

统内微生物菌群进行分析。

2 结果与讨论

2. 1 中试系统的运行效能

2. 1. 1 水力负荷的影响

不同水力负荷下中试系统的运行效果如图2所示。

在水力负荷为3 m·h−1、4 m·h−1、5 m·h−1和6 m·h−1下，

中试系统对 CODcr的平均去除率分别为 60. 2%、

68. 6%、62. 9%和48. 6%。结果表明，在水力负荷为

3~5 m·h−1时，中试系统对CODcr的去除率均稳定在

60%以上；当水力负荷继续增加至6 m·h−1时，CODcr
的平均去除率下降至48. 6%。原因在于［12］：水力负荷

过大时，有机物在系统中的停留时间变短，不利于生物

膜对CODcr的有效利用；水力负荷过大时，较快的水

流速度对生物膜的冲刷作用也变强，这不仅不利于生

物膜的生长，也会使生物膜变薄并过早脱落。

当水力负荷从 3 m·h−1提高至 4 m·h−1时，中试

系统对 NH3-N的平均去除率从 15. 9%提高至

36. 1%，但是当水力负荷继续提高至5 m·h−1和6 m·
h−1时，NH3-N的平均去除率分别降低至 23. 7%和

图2 水力负荷对各污染物的去除效果

Fig.2 Effect of hydraulic loading on removal of each pollutant
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27. 8%。原因在于［4］：过快的滤速减少了NH3-N与

生物膜的接触时间，不利于NH3-N在滤料表面生

物膜中的吸附与传递；过快的滤速加大了水流的剪

切力，加剧了滤料表面正常生物膜的脱落，从而抑制

了滤池中菌群对NH3-N的利用。此外，反硝化生

物滤池内部处于厌氧环境，并不利于硝化菌的生长，

这与后续对微生物菌群分析的结果一致，在中试系

统中未并发现硝化菌。因此，中试系统内NH3-N
浓度的降低主要是NH3-N作为微生物的营养物质

被利用所致，而通过硝化作用对 NH3-N的去除

较小。

在水力负荷为 3 m·h−1、4 m·h−1、5 m·h−1和 6
m·h−1下，中试系统对NO-

3 -N的平均去除率分别

为 63. 0%、62. 9%、61. 0%和 39. 8%。随着水力负

荷的增加，系统对NO-
3 -N的平均去除率逐渐下降。

当水力负荷为 3~5 m·h−1时，NO-
3 -N的平均去除

率虽有所下降但并不明显，而随着水力负荷继续提

高至 6 m·h−1时，NO-
3 -N的平均去除率下降了

21. 2%。反硝化生物滤池内NO-
3 -N去除的基本步

骤为：NO-
3 -N首先吸附在生物膜表面，然后再被反

硝化菌利用［2，5］。随着水力负荷的增加，水流对生物

膜的冲刷作用逐渐增强，尤其当水力负荷提高至 6
m·h−1时，过大的冲刷作用导致生物膜对NO-

3 -N
的吸附过程受到了显著影响，同时冲刷作用导致生

物膜的过早脱落也会影响反硝化菌对NO-
3 -N的有

效利用。吴正双等［6］研究了反硝化生物滤池运行过

程中水力负荷与温度的相关性，认为在冬季温度较

低时，需采用较低的水力负荷（5 m·h−1）才能满足出

水NO-
3 -N质量浓度低于 10 mg·L−1的要求，而在

夏季温度较高时，采用较高的水力负荷（8 m·h−1）仍

能满足出水NO-
3 -N质量浓度低于 10 mg·L−1的要

求。原因在于，在碳源充足的条件下，温度越高越有

利于微生物的生长。

此外，在水力负荷为3 ~6 m·h−1时，出现了一定

程度的NO-
2 -N的累积。按照下式对NO-

2 -N累

积程度进行了计算［13］：

β=
ΔcNO−2 −N
ΔcNO−3 −N

式中：β为 NO-
2 -N累积程度；ΔcNO-2 -N 为出水中

NO-
2 -N浓度的增加值；ΔcNO-3 -N为出水中NO-

3 -N
浓度的减少值。当水力负荷分别为 3 m·h−1、4 m·
h−1、5 m·h−1和6 m·h−1时，β分别为0. 32、0. 22、0. 18
和 0. 16。这表明，随着水力负荷的增加，系统中

NO-
2 -N累积程度有所降低。原因在于，随着水力

负荷的提高，NO-
3 -N的去除效果逐渐变差，而

NO-
2 -N累积浓度相差不大，这导致了NO-

2 -N累

积程度的降低。

在水力负荷为 3 m·h−1、4 m·h−1、5 m·h−1和 6
m·h−1下，中试系统对 TN的平均去除率分别为

68. 3%、55. 0%、54. 6%和 41. 3%。TN去除效果与

NO-
3 -N的去除效果变化一致，当水力负荷为 5 m·

h−1时，出水TN平均质量浓度为 9. 0 mg·L−1左右，

与水力负荷为 4 m·h−1时系统对 TN的去除效果

相当。

结合CODcr和氮的去除效果，中试系统运行较优

的水力负荷为4 m·h−1和5 m·h−1，而当处理水量一定

时，采用较大的水力负荷可以节约处理时间。因此，在

后续研究过程中将水力负荷控制在5 m·h−1。
2. 1. 2 C/N比的影响

不同C/N比下中试系统的运行效果如图 3所
示。在C/N比为 3、4和 5时，中试系统对CODcr的
平均去除率分别为 61. 7%、62. 8%和 56. 7%。在

C/N比为3和4时，系统对CODcr的去除效果较高，

并且系统出水中CODcr浓度与未外加碳源时（即高

效沉淀池原水）的浓度相当，表明加入的无水乙酸钠

得到了充分利用。然而，继续将C/N比从4提高至5
时，系统对CODcr的去除率下降了6. 1%，此时外加

碳源超过了系统反硝化所需的碳源，这会造成碳源

的浪费以及出水CODcr浓度的增加。

在C/N比为3、4和5时，中试系统对NH3-N的

平均去除率分别为30. 2%、39. 4%和40. 5%。总体

来说，C/N比对NH3-N的去除影响不大，但是C/N
比为4和5时，中试系统对NH3-N的去除效果略好

于C/N比为3时的去除效果。由于反硝化生物滤池

内部主要是厌氧环境，反硝化菌群是优势的微生物

菌群［5］，因此微生物的同化作用是系统对NH3-N去

除的主要方式。C/N比越高越有利于微生物的生

长，这导致了同化作用对NH3-N去除效果的提高。

在C/N比为 3、4和 5时，中试系统对NO-
3 -N

的平均去除率分别为48. 8%、75. 1%和75. 9%。当

C/N比从3提高至4时，系统对NO-
3 -N的平均去除

率提高了 26. 3%，而继续提高C/N比，NO-
3 -N的

去除率几乎没有变化。本课题组实验室小试研究［5］

发现，当 C/N 比从 3 提高至 5 时，小试系统对

NO-
3 -N的去除率从 70. 5%提升至 87. 2%。虽然

C/N比对中试系统的影响与小试系统基本一致，但

是在相同C/N比下小试系统对NO-
3 -N的去除率

略高于中试系统。原因在于，实验室小试系统使用
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的是模拟废水，而中试系统中使用的是污水处理厂

实际二级出水，虽然试验过程中控制的C/N比相同，

但是实际废水的CODcr组分中存在的难降解有机

物并不能被有效利用，因此中试系统中实际C/N比

要低于小试系统。对于中试系统，当C/N比为 4时
就能满足生物脱氮对碳源的需求，而继续提高C/N
比不仅造成碳源的浪费还导致出水CODcr浓度的

增加。另外，在C/N比为 4时NO-
2 -N的累积程度

较低，表明反硝化更为彻底。

在C/N比为3、4和5时，中试系统对TN的平均去

除率分别为41. 5%、67. 3%和68. 0%。当C/N比从3
提高至4时，系统对TN的平均去除率提高了25. 8%，

而继续提高C/N比，TN的平均去除率几乎不变。因

此，C/N比为4时就能够满足生物脱氮对碳源的需求，

系统出水TN质量浓度也能稳定在5 mg·L−1左右。

结合CODcr和氮的去除效果，推荐的C/N比为

4。虽然在C/N比为 5时中试系统也有较好的脱氮

效果，但是会造成一定程度的碳源浪费以及出水

CODcr浓度的增加。

2. 1. 3 温度的影响

进水温度为 15~19 ℃（平均水温为 17 ℃）和

24~27 ℃（平均水温为 25 ℃）下中试系统的运行效

果如图4所示。在平均水温为17 ℃和25 ℃下，中试

系统对 CODcr 的平均去除率分别为 55. 9% 和

62. 8%，出水CODcr的质量浓度范围分别为 24. 2~
35. 5 mg·L−1和 21. 8~23. 9 mg·L−1。可以看出，在

进水温度较高的情况下，CODcr的去除效果要优于

进水温度较低的情况，但是 2种温度条件下出水

CODcr均能满足《巢湖流域城镇污水处理厂和工业

行业主要水污染物排放限值》（DB34/2710―2016）
的Ⅰ类城镇污水处理厂排放标准。

在平均进水温度为17 ℃和25 ℃下，中试系统对

NH3-N的平均去除率分别为 23. 7%和 39. 4%，出

水NH3-N的质量浓度范围分别为 0. 25~0. 45 mg·
L−1和0. 10~0. 30 mg·L−1。反硝化生物滤池系统内

的NH3-N主要通过反硝化菌的同化作用得以去

除，而温度较高时更利于反硝化菌的生长，因此温度

较高时NH3-N的去除有所提高。总体来说，2种温

度条件下出水中NH3-N的浓度均较低。

在平均进水温度为17 ℃和25 ℃下，中试系统对

NO-
3 -N的平均去除率分别为60. 0%和75. 0%，出

水NO-
3 -N的质量浓度范围分别为 5. 8~7. 1 mg·

图3 C/N比对各污染物的去除效果

Fig.3 Effect of C/N ratio on removal of each pollutant
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L−1和 3. 2~4. 1 mg·L−1。此外，平均水温为 17 ℃和

25 ℃下，NO-
2 -N的累积情况也有所不同，在温度较

低时 NO-
2 -N的累积质量浓度较高（1. 68~2. 31

mg·L−1，平均为 1. 80 mg·L−1），而温度较高时累积

质量浓度较低（0. 75~0. 93 mg·L−1，平均为 0. 90
mg·L−1）。主要原因在于，当温度较高时，中试系统

内的反硝化菌活性增强，更易于反硝化过程的进

行［6］。然而，即使温度较低时NO-
2 -N的累积也没

有对微生物产生明显的毒害作用，中试系统仍保持

了较好的脱氮能力。

在平均进水温度为17 ℃和25 ℃下，中试系统对

TN的平均去除率分别为55. 0%和67. 3%，出水TN
的质量浓度范围分别为 8. 1~9. 6 mg·L−1和 4. 6~
5. 1 mg·L−1。虽然在温度较高时，中试系统的生物

脱氮能力有所提高，但是即使在较低温度条件下，中

试系统的出水TN质量浓度也小于10 mg·L−1，满足

《巢湖流域城镇污水处理厂和工业行业主要水污染

物排放限值》（DB34/2710―2016）的Ⅰ类城镇污水

处理厂排放标准中规定的TN质量浓度小于10 mg·
L−1的排放限值。吴正双等［6］的研究发现，在保证外

加碳源充足的条件下，将反硝化生物滤池的水力负

荷控制在5 m·h−1，系统在夏冬两季不同温度条件下

出水的NO-
3 -N质量浓度可稳定在 10 mg·L−1以

下。本研究中反硝化生物滤池中试系统的进水水质

与之相当，控制的运行条件也较为接近，但是系统出

水NO-
3 -N质量浓度稳定在 7. 1 mg·L−1以下，TN

质量浓度稳定在 9. 6 mg·L−1以下，表明本研究中反

硝化生物滤池中试系统的反硝化效果要优于已有

研究［6］。

2. 2 中试系统进出水有机物组分

在反硝化生物滤池中试系统运行稳定后，利用

GC‒MS对系统进水、出水中的有机物组分进行测

定，总离子流色谱图（TIC）如图 5所示。由系统进

水、出水的TIC可以看出，进水、出水中离子强度较

高的有机物基本一致，将其与NIST数据库进行比

对，检测到的有机物信息如表3所示。由表3可以看

出，反硝化生物滤池进出水中的有机物成分主要包

括烷烃类、含氯和苯类有机物，并且主要为长链烷

烃。其中，正十二烷、4，7‒二甲基十一烷、正十五烷、

正十六烷、2，4‒二甲基苯甲醛、2‒甲基十三烷、正二

十一烷、2‒甲基十八烷、2‒甲基十九烷和2‒甲基二十

烷在TIC图中的相对丰度较高。此外，和进水相比，

图4 温度对各污染物的去除效果

Fig.4 Effect of temperature on removal of each pollutant
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中试系统出水中新检测到 6种有机物，均为长链烷

烃，即三十一烷、2‒甲基二十六烷、正二十四烷、9‒己
基十七烷、7‒己基二十烷和二十烷基环己烷。这与

黄满红［14］对实际污水中有机物组分分析结果一致，

认为烷烃类尤其是长链烷烃在污水中广泛存在，而

这些物质并不能在污水处理过程中得到有效去除。

已有研究表明［5］，在反硝化过程中，小分子有机

物更容易被反硝化微生物利用，而大分子有机物则

不易被有效利用。和高效沉淀池出水（即中试系统

未外加碳源的原水）相比，外加的无水乙酸钠属于更

易于被反硝化菌利用的小分子有机物，而原水中的

大分子有机物很难被反硝化菌利用来参与生物脱氮

过程，这与进出水中主要有机物及相对丰度基本相

同的结果一致。此外，GC‒MS的分析结果也与之前

的运行效果研究结果一致，在不同工况下，当进水中

外加碳源被充分利用时，系统出水中CODcr浓度与

进水原水中CODcr浓度相当，这也从侧面证明了系

统反硝化过程中主要利用的碳源是外加的无水乙酸

钠，而原水中的有机物不能被有效利用。

2. 3 中试系统微生物菌群

在反硝化生物滤池系统稳定运行后，从填料表面

提取生物膜，利用高通量测序对微生物群落结构进行

分析，各类水平上微生物相对丰度如表4所示。结果

表明，在门水平上，主要的优势菌群有变形菌门

（Proteobacteria，占 比 70. 99%）、拟 杆 菌 门

（Bacteroidetes，占比4. 33%）和厚壁菌门（Firmicutes，
占比0. 55%），三者相对丰度占了总菌群数的75. 87%，

其 中 Proteobacteria 占 比 最 大 ，为 70. 99%。

表3 反硝化生物滤池进水和出水中有机物组分

Tab.3 Organic compounds in influent and effluent of pilot-scale denitrification biofilter

序号
1
2
3
4
5
6
7
8
9
10
11
12
13
14
15
16
17
18
19

停留时间/min
6. 58
7. 27
7. 34
7. 78
9. 20
9. 50
9. 91
10. 43
10. 65
10. 81
11. 42
12. 07
13. 03
13. 16
13. 78
14. 19
14. 96
15. 27
16. 51

物质名称
反‒1，2‒二氯环戊烯

正十二烷
正十一烷

4，7‒二甲基十一烷
正十五烷
正十六烷

2，4‒二甲基苯甲醛
2‒甲基十三烷
正二十一烷
正二十七烷
2‒甲基十八烷

三十一烷
2‒甲基二十六烷
2‒甲基十九烷
正二十四烷
2‒甲基二十烷
9‒己基十七烷
7‒己基二十烷

二十烷基环己烷

化学物质CAS号
14376‒81‒9
112‒40‒3
1120‒21‒4
17301‒32‒5
629‒62‒9
544‒76‒3
15764‒16‒6
1560‒96‒9
629‒94‒7
593‒49‒7
1560‒88‒9
630‒04‒6
1561‒02‒0
1560‒86‒7
646‒31‒1
1560‒84‒5
55124‒79‒3
55333‒99‒8
4443‒55‒4

分子量
138. 00
170. 34
156. 19
184. 22
212. 25
226. 27
134. 07
198. 24
296. 34
380. 44
268. 31
436. 50
380. 44
282. 33
338. 39
296. 34
324. 38
366. 42
364. 41

进水
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
-
-
+
-
+
-
-
-

出水
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+
+

注：“+”表示检测出该物质，“-”表示未检测出该物质。

图5 反硝化生物滤池进水和出水的GC‒MS总离子流色谱图

Fig.5 Total ion chromatogram of influent and effluent of denitrification biofilter
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Proteobacteria被认为是活性污泥以及生物膜中与氮、

磷等营养盐去除密切相关的优势微生物，在很多活性

污泥系统和膜生物反应器中被频繁检出［15］。此外，

Bacteroidetes和Firmicutes是两类能够促进氮被有效利

用的微生物。因此，中试系统中的优势菌群主要是与

营养盐去除，尤其是氮的去除相关的微生物。

在纲水平上，相对丰度前三的均为变形菌纲，相对

丰度从大到小依次为β‒变形菌纲（Betaproteobacteria，
占比40. 98%）、α‒变形菌纲（Alphaproteobacteria，占比

26. 11%）和γ‒变形菌纲（Gammaproteobacteria，占比

3. 90%），这些细菌被认为在污水的氮、磷去除过程中

发挥着十分重要的作用［16］。在目水平上，相对丰度排

名前三的细菌为嗜甲基菌目（Methylophilales，占比

28. 7%）、根瘤菌目（Rhizobiales，占比17. 10%）和红杆

菌 目（Rhodobacterales，占 比 9. 01%），其 中

Methylophilales属于 β‒变形菌纲，而Rhizobiales和
Rhodobacterales属于α‒变形菌纲。在科水平上，相对

丰度较大的科为嗜甲基菌科（Methylophilaceae，占比

28. 70%）、生丝微菌科（Hyphomicrobiaceae，占比

17. 10%）和 红 杆 菌 科（Rhodobacteraceae，占 比

9. 01%） 。 研 究 表 明 ，Methylophilaceae 和

Hyphomicrobiaceae是常见的反硝化菌，易在反硝化系

统中富集［17］。此外，从毛单胞菌科（Comamonadaceae，
占比4. 26%）的相对丰度也较高，其是兼性厌氧型细菌，

具备很强的生物脱氮能力［16-17］。

在属水平上，反硝化生物滤池中试系统中共检

测到了 91个属的细菌，其中相对丰度大于 0. 5%的

属有 14个。相对丰度排名前三的属分别为甲基娇

养杆菌属（Methylotenera，占比 26. 10%）、生丝微菌

属 （Hyphomicrobium， 占 比 17. 10%） 和

Methyloversatilis（占比 8. 02%），这 3个属分别属于

嗜 甲 基 菌 科 、生 丝 微 菌 科 和 红 环 菌 科 。

Methylotenera是一种甲烷氧化菌，同时也是一种同

步硝化反硝化细菌，具备利用小分子有机物实现好

氧 反 硝 化 的 能 力［18-19］ ，而 Hyphomicrobium 和

Methyloversatilis是传统反硝化细菌，具备利用单碳

或多碳化合物实现脱氮的能力［19-21］。此外，副球菌属

（Paracoccus，占比 7. 19%）的相对丰度也较高，也属

于同步硝化反硝化菌，是能在好氧状态下将氨氮转

化成硝态氮并同步实现反硝化的一类细菌［22-23］。反

硝化生物滤池进水中含有一定量的氧气（3. 9~6. 4
mg·L−1），随着进水过程将氧气带入反硝化生物滤池

系统内部，从而使系统内部形成低氧或者微氧环境，

这有利于同步硝化反硝化菌的生长。

在反硝化生物滤池系统内部，占据优势的微生

物主要是利于有机物尤其是小分子有机物实现生物

脱 氮 的 细 菌 ，不 仅 传 统 反 硝 化 细 菌（ 如

Hyphomicrobium、Methyloversatilis等）的相对丰度

较高，同步硝化反硝化细菌的相对丰度也较高（如

Methylotenera、Paracoccus等），以上优势菌种的存在

保证了反硝化生物滤池系统高效的生物脱氮效果。

3 结论

（1）综合考虑反硝化生物滤池中试系统对

CODcr和TN的去除效果，推荐的水力负荷和C/N
比分别为 5 m·h−1和 4，此时系统对CODcr和TN的

去除率分别为62. 8%和67. 3%；在温度为15~27 ℃

表4 反硝化生物滤池中试系统中各类水平上微生物群落的相对丰度

Tab.4 Relative abundances of microbial community at different levels in pilot-scale denitrification biofilter
system

门（Phylum）

Proteobacteria

Bacteroidetes

Firmicutes
Others

纲（Class）

Betaproteobacteria

Alphaproteobacteria

Gammaproteobacteria
Flavobacteria

Sphingobacteria

Clostridia
Others

目（Order）

Methylophilales

Rhodocyclales

Burkholderiales

Rhizobiales

Rhodobacterales

Xanthomonadales
Flavobacteriales

Sphingobacteriales

Clostridiales
Others

科（Family）

Methylophilaceae

Rhodocyclaceae

Comamonadaceae

Hyphomicrobiaceae

Rhodobacteraceae

Xanthomonadaceae
Flavobacteriaceae
Chitinophagaceae
Saprospiraceae
Chitinophagaceae

Family_XII_Incertae_Sedis
Others

属（Genus）
Methylotenera
Methylobacillus
Methyloversatilis
Hydrogenophaga
Simplicispira

Hyphomicrobium
Paracoccus
Rhodobacter
Arenimonas

Flavobacterium
Ferruginibacter
Haliscomenobacter
Chitinophaga
Acidaminobacter

Others

相对丰度/%
26. 10
2. 60
8. 02
2. 29
1. 97
17. 10
7. 19
1. 82
3. 90
1. 44
1. 41
0. 90
0. 58
0. 55
24. 13
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时，中试系统出水各主要指标均能满足《巢湖流域城

镇污水处理厂和工业行业主要水污染物排放限值》

（DB34/2710―2016）的Ⅰ类城镇污水处理厂排放标

准，而TN质量浓度稳定在10 mg·L−1以下。

（2）二级出水原水中的有机物难以被有效利用

进行生物脱氮，外加的小分子有机物，如无水乙酸钠

是反硝化生物滤池中试系统深度脱氮的主要碳源。

（3）在中试系统中，不但 Hyphomicrobium和

Methyloversatilis等传统反硝化细菌的相对丰度较高

（占25. 12%），而且Methylotenera和Paracoccus等同

步硝化反硝化细菌的相对丰度也较高（占33. 29%），

以上优势菌种的存在保证了系统的高效脱氮效果。
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