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摘要：部分反硝化厌氧氨氧化(PD/A)系统的快速启动和稳定运行是限制其在污水脱氮工程化应用的主要问题.本研究采用接种好氧池生物膜,并在低基

质浓度(NH4

+-N<50mg/L, NO3

-

-N<30mg/L)及C/N(2.86)的条件下,同时富集厌氧氨氧化菌(AnAOB)和部分反硝化菌(PDB),经过100d运行成功启动PD/A

反应器.系统稳定运行后(第Ⅳ阶段末期),总氮去除率(Re.TN)和氮去除速率(NRR)达(78.42±3.78)%和(2554.58±132.78) mgTN/(m
2
·d).PDB活性始终高于

AnAOB 活性 ,并最终分别稳定在 (6459.85± 627.61)和 (3093.15± 43.91) mgN/(m
2
·d).高通量测序结果显示 ,PDB(Thauera、Denitratisoma)和

AnAOB(Ca.Brocadia、Ca.Jettenia)均得到富集,其相对丰度分别为 5.33%、8.32%和 13.57%、0.29%.荧光原位杂交(FISH)分析显示,AnAOB主要分布于

生物膜外侧,表现出“趋化性定殖”特征.偏最小二乘路径模型(PLS-PM)分析表明,操作条件可直接影响微生物群落的演替,并通过调控微生物组成间接影

响系统的脱氮性能.本研究为 PD/A系统的快速启动与稳定运行提供了理论支持和工程参考. 
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Abstract：The rapid startup and stable operation of the partial denitrification/anammox (PD/A) system remain challenges limiting 

their engineering application in wastewater nitrogen removal. This study investigates the startup process of a PD/A reactor, 

inoculated with an aerobic sludge biofilm, under conditions of low substrate concentrations (NH4

+-N < 50mg/L, NO3

-

-N < 30mg/L) 

and a C/N ratio of 2.86. After 100d of operation, the system successfully enriched both anaerobic ammonium-oxidizing bacteria 

(AnAOB) and partial denitrification bacteria (PDB), achieving stable operation. By the end of Phase IV, the total nitrogen removal 

rate (Re. TN) and nitrogen removal rate (NRR) stabilized at(78.42±3.78)% and (2554.58±132.78)mgTN/(m2·d), respectively. The 

activity of PDB remained consistently higher than that of AnAOB, reaching stabilization levels of (6495.85±627.61) and (3093.15

±43.91) mgN/(m2·d), respectively. High-throughput sequencing revealed significant enrichment of PDB (Thauera, Denitratisoma) 

and AnAOB (Ca. Brocadia, Ca. Jettenia), with their relative abundances being 5.33%, 8.32%, 13.57%, and 0.29%, respectively. 

Fluorescence in situ hybridization (FISH) analysis indicated that AnAOB predominantly colonized the outer layer of the biofilm, 

suggesting a chemotactic migration behavior. Partial least squares path modeling (PLS-PM) analysis showed that operational 

conditions directly influenced microbial community succession, which, in turn, indirectly affected the nitrogen removal performance 

of the system. This study offers valuable theoretical insights and engineering references for the rapid startup and stable operation of 

PD/A systems. 

Key words：low ammonium nitrogen wastewater；anaerobic ammonium oxidation；partial denitrification/anammox；fluorescence 

in situ hybridization；partial least squares path modeling；startup and operational characteristics 

 

厌氧氨氧化(Anammox)作为一种新型自养脱氮

技术,在缺氧条件下,以亚硝氮(NO2
-

-N)为电子受体,

将氨氮(NH4
+
-N)直接转化为氮气(N2)

[1]
.与传统硝化

-反硝化工艺相比,Anammox 工艺具有能耗低,剩余

污泥产量少、无需外加有机碳源等优点
[2]
,被认为是

一种可持续的生物脱氮技术
[3]
.然而,该过程高度依 
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赖NO2
-

-N作为反应底物,而在主流污水处理中难以

稳定提供该底物 ,这成为制约其工程应用的主要

瓶 颈. 

目前,部分硝化(PN)
[4]
和部分反硝化(PD)

[5]
因能

够为 Anammox提供 NO2
-

-N而受到广泛关注.然而,

主流 PN 工艺难以有效抑制亚硝酸盐氧化菌(NOB),

导致 NO2
-

-N 供应不稳定
[6-7]

.相比之下,PD 在低

NH4
+
-N 废水

[8]
或低温条件下

[9]
,仍能保持稳定的

NO2
-

-N积累
[10]

,且积累率超过 70 %
[11]

.因此,在主流

污水处理厂中 ,采用部分反硝化耦合厌氧氨氧化

(PD/A)工艺可能更具优势
[12]

. 

目前, PD/A系统已成功应用于序批式反应器
[12]

和上流式厌氧污泥床等反应器
[6,13]

.然而,在大多数

研究中,为了加速 PD/A 的启动并实现稳定运行,通

常采用以下两种策略:(1)按一定比例同时接种成熟

的厌氧氨氧化菌 (AnAOB)污泥和部分反硝化菌

(PDB)污泥
[3,11,14]

;(2)在稳定运行的 AnAOB 反应器

中投加有机物以诱导 PDB富集
[15]

.然而,这两种方法

均依赖成熟的 AnAOB 污泥,而 AnAOB 倍增时间

长  

[16]
,且对环境条件敏感,导致其在实际工程中规模

化应用面临技术与成本的双重挑战
[7]
.目前,研究表

明城市污水处理厂中的缺氧池和好氧池生物膜中

存在一定数量的 Anammox群体.相关研究分别在缺

氧池和好氧池生物膜中检测到 Anammox 菌相对丰

度分别为 0.11%和 0.71%,为主流系统中直接利用现

有污泥启动 Anammox 工艺提供了新的接种来

源 

[42-43]
.因此,探索基于污水处理厂现有生物膜资源,

同步富集 AnAOB与 PDB以实现 PD/A系统的快速

启动,是推动其工程化应用的关键路径之一. 

基于此,本文提出了一种基于城市污水处理厂

好氧池生物膜的同步富集策略,以实现 PD/A系统的

高效启动:本文以城市污水处理厂好氧池生物膜为

接种污泥,在低基质浓度和低 C/N 条件下,于序批式

生物膜反应器(SMBBR)中同步富集AnAOB和 PDB;

系统评估低氮组分条件下(<50mg TN/L)PD/A 的脱

氮性能,氮转化关系及生态位分布变化;利用偏最小

二乘路径模型(PLS-PM)分析了反应器脱氮性能、操

作条件和微生物群落结构两两之间的关联性. 本文

旨在验证以好氧池生物膜为接种污泥启动 PD/A 工

艺的可行性,为 Anammox技术工程化应用提供理论

与实践基础. 

1  材料与方法 

1.1  实验装置及接种污泥 

试验采用有效容积为 3L 的 SMBBR,如图 1 所

示 .反应器由有机玻璃制成 ,内置推进器 (JVP- 

110/120)进行搅拌,通过水流循环使填料处于悬浮状

态.反应器进出水及搅拌均有自控系统全自动控制.

反应器运行过程不设置沉淀段,且排水比为 100%,

以使得溶液中的污泥絮体尽可能随水排出,从而保

证生物膜为主要的反应区域.接种污泥取自西安市

第四污水处理厂好氧池,填料为 K3 型填料,比表面

积≥500m
2
/m

3
. 

 

图 1  反应器装置示意 

Fig.1  Schematic diagram of reactor 

1.2  反应器运行 

表 1  反应器运行参数 

Table 1  Reactor operating parameters 

运行天数 NH4

+-N NO3

-

-N C/NO3

-

-N HRT 温度 
阶段 

(d) (mg/L) (mg/L) (mg/mg) (h) ( )℃  

快速启动期

(Phase )Ⅰ
1~100 30~50 40~50 2.86 6 35 

负荷提升期

(Phase )Ⅱ
101~170 40 40 2.86 4 35 

室温适应期

(Phase )Ⅲ
171~241 30 40 2.86 4 25 

室温稳定运

行期 

(Phase )Ⅳ

242~400 30 30~40 3.50 3~4 25 

 

本研究将反应器运行划分为 4 个阶段,总运行

时间 400d.运行期间,采用人工配水,其主要成分包括

铵盐,硝酸盐,无水乙酸钠,矿质溶液和微量元素.其

中,NH4
+
-N, NO3

-

-N 以及化学需氧量(COD)浓度由
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进水氮负荷和 C/N 决定.其他成分参考文献[10,17]

进行配置.此外,通过投加 NaHCO3将 pH 值维持在

7.5~8.2.反应器运行的具体参数见表 1. 

1.3  分析项目和方法 

本试验的水质检测指标有 NH4
+
-N, NO2

-

-N, 

NO3
-

-N和 COD,其中 NH4
+
-N的测定采用纳氏试剂

分光光度法 (GB 7493-87); NO2
-

-N 的测定采用

N-(1-萘基 )-乙二胺分光光度法 (GB 7493-87); 

NO3
-

-N 的测定采用紫外分光 光度法 (GB/T 

5750.5-2023); COD 的测定采用标准方法 (HJ/T 

399-2007). 

1.4  荧光原位杂交(FISH) 

PD/A生物膜的FISH分析主要参照AMANN
[18]

等描述的标准方法进行,杂交后的污泥样品通过激

光共聚焦显微镜(TCS SP8,莱卡)进行观察.杂交中所

用的探针见表 2. 

表 2  FISH杂交所用探针 

Table 2  Probes used in FISH 

探针名称 RNA序列 标记细菌种属 参考文献 

Eub338 
GCT GCC TCC 

CGT AGG AGT 

Eub338II 
GCA GCC ACC 

CGT AGG TGT 

Eub338III 
GCT GCC ACC 

CGT AGG TGT 

总菌 [19-20] 

Amx368 
CCT TTC GGG 

CAT TGC GAA 
所有 AnAOB菌 [21] 

 

1.5  功能微生物活性测定 

AnAOB 活性(SAA)和PDB活性(SPDA)采用原

位基质消耗速率法测定,具体操作参照王康舟等
[22]

描述的方法进行. 

1.6  高通量测序 

为探究 PD/A 系统启动与稳定运行过程中的微

生物群落演替变化规律 ,分别在第 0d(接种污

泥),300d 和 400d 从反应器生物膜上采集污泥样品

进行微生物群落分析 .所有获得的生物膜样品在

-20℃条件下冷冻保存至 DNA提取.使用 Fast DNA 

Spin Kit for Soil(Omega Bi-otek, Norcross, GA, U.S.)

试剂盒进行 DNA 提取 .然后用引物 338F(5’- 

ACTCCTACGGGAGGCAGCAG-3’) 和 806R(5’- 

GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3’)进行聚合酶链

式反应(PCR)扩增.最后在上海美吉公司的 Illumina 

MiSeq PE300平台进行高通量测序.  

1.7  氮平衡计算 

为明确 PD/A系统中各路径的氮素转化机制,采

用化学计量平衡方法对 NH4
+
-N、NO2

-

-N 以及

NO3
-

-N 的去除过程进行定量分析.系统内 NH4
+
-N

的消耗主要由 Anammox 反应、PD 细胞合成以及

FD过程细胞合成构成;NO3
-

-N和 COD的去除则由

PD和 FD过程共同完成.相关反应的计量关系如下: 

PD 过程 (碳源为乙酸 ,PDB 的细胞产率为

0.41~0.67g biomass-COD/gCOD
[23]

, 细 胞产率取

0.40gbiomass-COD/gCOD): 

3 3 3

2 5 7 2 2 2

NO 0.0663NH 0.4159CH COOH

NO 0.0663C H NO 0.5CO 0.699H O

−

−

+ + →

+ + +

 (1) 

FD过程: 

3 3 3

2 5 7 2 2 2

H NO 0.167NH 1.040CH COOH

0.5N 0.166C H NO 1.25CO 2.248H O

+ −

+ + + →

+ + +

 (2) 

Anammox过程
[24]

: 

4 2 3 2

3 1.74 0.31 0.20 2

NH 1.146NO 0.071HCO 0.57H 0.986N

0.161NO 0.071CH O N 2.002H O

+ − − +

−

+ + + → +

+ +

 

  (3) 

基于上述反应,设 Anammox(x)、PD(y)和 FD(z)

过程中对 NH4
+
-N的贡献分别为: 

 
4 4

Inf Eff

NH N NH N
c c x y z

+ +
− −

− = + +  (4) 

式中:
4

Inf

NH N
c

+
−

和
4

Eff

NH N
c

+
−

依次为进出水 NH4
+
-N 浓度, 

mg/L. 

并据此推导系统中 NO3
-

-N 与 NO2
-

-N 的变化

关系,进一步得出 3种过程对 NO3
-

-N消耗量的表达

式: 

( )
4 4

Inf Eff

3PD NH N NH N
NO 1.26 c c

+ +

−

− −

−Δ = ⋅ −  

 ( )
3 3 2

Inf Eff Eff

NO N NO N NO N
0.21 1.13c c c

− −

−

− −

−

−⋅ + ⋅  (5) 

( )
4 4

Inf Eff

3PD NH N NH N
NO 0.96 c c

+ +

−

− −

−Δ = − ⋅ +  

 ( )
3 3 2

Inf Eff Eff

NO N NO N NO N
1.16 1.10c c c

− −

−

− −

−

−⋅ − ⋅  (6) 

式中:
3PD

NO
−

Δ 和
3FD

NO
−

Δ 分别表示为 PD 和 FD 对

NO3

-

-N的消耗量, mg/L. 

相应地,TN去除量由Anammox与 FD过程共同

构成,其贡献可表示为: 

( )
4 4

Inf Eff

Anammox NH N NH N
TN 2.14 c c

+ +
− −

−Δ = ⋅ −  

 ( )
3 3 2

Inf Eff Eff

NO N NO N NO N
0.35 0.21c c c

− −

−

− −

−

−⋅ + ⋅  (7) 
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( )
4 4

Inf Eff

FD NH N NH N
TN 0.96 c c

+ +
− −

−Δ = − ⋅ +  

 ( )
3 3 2

Inf Eff Eff

NO N NO N NO N
1.16 1.10c c c

− −

−

− −

−

−
⋅ − ⋅  (8) 

式中:ΔTNAnammox和ΔTNFD分别表示为 Anammox和

FD对 TN的消耗量, mg/L. 

最终计算 Anammox与 FD的脱氮速率如下: 

 Anammox

Anammox

TN

HRT
R

α

Δ
=

⋅
 (9) 

 FD

FD

TN

HRT
R

a

Δ
=

⋅
 (10) 

式中:RAnammox和 RFD分别表示为Anammox和 FD脱

氮速率, mgN/(m
2
·d); HRT为水利停留时间, d; α为

填料面积体积比, m
2
/L. 

1.8  统计分析 

采用偏最小二乘路径模型 (PLS-PM),使用

"plspm" R包探究环境变量、微生物群落和反应器脱

氮性能之间的直接和间接关系
[25]

.在这过程中先假

设了一个概念模型,包括环境驱动因素、微生物群落

结构和运行性能之间的所有合理途径.在模型中路

径系数和载荷用 r表示,载荷大于 0.7的显变量对其

对应的潜变量具有较好的解释力
[25]

;并使用拟合优

度指数(Goodness of Fit,GoF)和 R
2
来估计模型性能,

其中GoF>0.33表明模型拟合较好,R
2
值在 0~1之间,

值越高表示模型的解释能力越好. 

2  结果与讨论 

2.1  PD/A的脱氮性能 

根据反应器运行条件的不同,将反应器的运行

划分为 4个阶段(图 2):启动期(Phase I: 1~100d),负荷

提升期(Phase II: 101~170d),室温适应期(Phase III: 

171~241d)和室温稳定运行期(Phase IV: 242~400d). 

启动和负荷提升期在Phase I中,为加快AnAOB

的富集 ,反应器维持在 35℃条件运行 ,以促进

Anammox 反应达到最大速率 .由图 (a-c)可知 ,在

1~10d 内 ,NH4
+
-N 去除率 (Re.NH4

+
-N)为 (25.98± 

8.22)%, NO3
-

-N 去除率 (Re.NO3
-

-N)为 (58.88 ± 

5.41)%,氮去除速率 (NRR)达到 (843.51±141.98) 

mgN/(m
2
·d),每去除 1g N 所需 COD(ΔCOD/ΔTN)为

(6.34±1.06) mg/mg.此外,ΔNH4
+
-N/ΔNO3

-

-N 比值

是衡量 PD/A系统脱氮贡献的关键指标
[26]

.由图 2(d)

可知,在 1~10d 内,该比值为(0.45±0.16),介于 PD/A 

(1.026)和 FD(0.167)反应之间,表明此阶段氮的去除

由Anammox和FD共同完成.在反应器运行至第43d

时,出水 NH4
+
-N, NO2

-

-N 和 NO3
-

-N 浓度依次为

(33.81±1.96), (8.96±2.14)和(28.67±1.27) mg/L, NRR

提升至(1038.52±195.06)mgN/(m
2
·d).考虑到此时出

水中仍存在较高浓度的 NH4
+
-N 和 NO3

-

-N,随后将

两者的进水浓度分别下调 20mg/L 和 10mg/L.在

Phase I 末期,系统 NRR 升至(1968.26±122.32)mgN/ 

(m
2
·d),总氮去除率 (Re.TN)达到 (67.66±4.20)%, 

ΔCOD/ΔTN 降至 2.12±0.13,显著低于反硝化理论值

(5.72),表明系统中氮的主要去除途径变为

Anammox 过程.与此同时, ΔNH4
+
-N/ΔNO3

-

-N 平均

值达到(1.13±0.09),接近 PD/A理论计量比,进一步验

证了 Anammox在脱氮中的主导作用. 

 

图 2  SMBBR运行性能 

Fig.2  The operational performance of the SMBBR reactor 

在 Phase Ⅱ中(101~170d), HRT缩短至 4h,以进

一步提高 PD/A反应器的处理负荷.随着系统的持续

运行 ,NRR 稳步提升 ,最终达到(2928.69±135.86) 

mgN/(m
2
·d),与此同时 , ΔCOD/ΔTN 和 ΔNH4

+
-N/ 

ΔNO3
-

-N 两个关键指标分别稳定在(2.14±0.10)和

(1.06±0.05),这两个数值接近 PD/A理论计量比,表明

在负荷提升的同时,反应器运行更加稳定.这一趋势

与马雨晴等
[27]
的研究结论相一致. 

室温适应期和稳定运行期在 Phase ,Ⅲ为探究

PD/A 反应器在常温条件下的脱氮特征,将运行温度
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从 35℃下调至 25 .℃考虑到温度变化对 AnAOB 的

影响更为显著 ,故相应将进水 NH4
+
-N 浓度下调

10mg/L,以避免出水 NH4
+
-N 浓度过高.温度下调后,

脱氮性能出现波动 , NRR 降至 (1834.15±166.09) 

mgN/(m
2
·d),并且ΔCOD/ΔTN 和ΔNH4

+
-N/ΔNO3

-

-N

分别变化至(3.43±0.31)和(0.55±0.09),这些变化表明,

温度降低引起脱氮路径的转变.其主要原因在于, 

AnAOB 的最适生长温度范围为 30~40℃
[28]

,温度骤

降使 AnAOB 的表观脱氮速率显著下降;相比之下, 

FDB 对温度变化相对不敏感
[29-30]

,在与 AnAOB 竞

争电子受体 NO2
-

-N 时优势增强,从而导致系统中

FD 路径对脱氮的贡献增加.为进一步定量分析氮素

转化路径 ,对反应器进行氮平衡核算 .结果表明 , 

Phase Ⅲ期间, RAnammox 和 RFD 平均值为(1063.81± 

149.16)和 (452.64±120.31) mgN/(m
2
·d);相比之下 , 

Phase II 末期对应数值分别为(2892.32±148.77)和

(55.21±40.48) mgN/(m
2
·d),这一显著差异进一步揭

示了温度下降后系统内脱氮功能菌之间竞争关系

的变化. 

FD速率快于Anammox速率是造成竞争关系发

生变化的潜在机制.为打破这一竞争态势,在 Phase 

IV 中,通过提高进水 C/N 比,以增强 PD 过程对

NO3
-

-N 的积累能力 ,从而为生物膜上原有的

AnAOB 创造有利的增殖环境并诱导其富集,以期改

善其在系统中的竞争劣势.在该策略实施下, Re.TN

和 NRR 分别达(78.42±3.78)%和(2554.58±132.78) 

mgTN/(m
2
·d),RAnammox 稳步升高至(2467.98±234.54) 

mgN/(m
2
·d),而 RFD 则降至 (86.31± 139.25)mgN/ 

(m
2
·d),同时ΔCOD/ΔTN 和ΔNH4

+
-N/ΔNO3

-

-N 分别

稳定在(2.24±0.11)和(1.04±0.99).这些结果表明,尽管

温度降低会削弱 PD/A 系统的稳定性,但通过调节

进水 C/N 比,可有效调控系统内脱氮功能菌的竞争

格局,从而维持系统脱氮性 能. 

2.2  反应器运行过程中生物膜特性变化 

2.2.1  功能微生物活性变化  反应器运行过程中,

功能微生物活性变化如图 3 所示.随着反应器的运

行, SAA从第 10d的 217.67mgN/(m
2
·d)显著上升,到

第 329d 达到 3025.37mgN/(m
2
·d),最终稳定在

(3093.15±43.91)mgN/(m
2
·d).与此不同, SPDA 在运

行初期(第 10d)即达 4801.54mgN/(m
2
·d),除 Phase III

外,其余各阶段均维持在6000mgN/(m
2
·d)左右. 最终

在 Phase Ⅳ稳定在 (6459.85±627.61)mgN/(m
2
·d). 

SAA和SPDA活性趋势的差异主要归因于两类功能

微生物的比增长速率不同,即 PDB 的最大比增长速

率(µPDB)远高于AnAOB(µAnAOB)
[31-32]

,使得 PDB能在

系统早期快速达到稳态. Phase III中 SPDA的波动,

可能与温度下降有关.温度降低后, FDB竞争优势增

强,造成 PDB因受限于碳源而数量减少,进而活性下

降.但随着系统适应,至第 249d 时, SPDA 恢复至 

5195.81mgN/(m
2
·d),说明 PDB 对温度变化具有一定

的适应与恢复能力.值得注意的是,系统运行全过程

中, SAA 始终低于 SPDA,表明 Anammox 过程为

PD/A系统的速率限制步骤.因此,若需进一步提升脱

氮性能,应侧重增强 AnAOB的活性. 

 

图 3  功能微生物最大活性 

Fig.3  Functional microbial maximum activityz 

2.2.2  微生物群落结构分析  高通量测序结果见

图4.主要的优势菌门包括Chloroflexi, Proteobacteria, 

Planctomycetota, Acidobacteria和 Bacteroidota
[27]

.其

中, Proteobacteria 是与 PD 有关的功能菌门
[14,27]

,其

相对丰度在运行全过程(0~400d)中始终维持在 25%

左右 .属水平上 , Thauera 是公认在 NO3
-

-N 向

NO2
-

-N转化过程中发挥关键作用的 PDB
[17]

,其相对

丰度从起始的未检出上升至 5.33%.此外,在生物膜

中还鉴定出了其他与反硝化相关的细菌属 ,如

Denitratisoma
[34]

,其丰度由  0.44% 增加至  8.32%;

同时, OLB12 和 OLB13 等异养反硝化菌也表现

出一定的增长趋势
[35]

.在生物膜结构方面 , 

Chloroflexi和 Bacteroidota被认为在 EPS生成及生

物膜稳定中具有重要作用
[6,36]

,因此在各阶段中始终

保持一定的存在比例,支撑了系统微生态结构的稳

定性
[37]

.尤为重要的是,Planctomycetota 门下包含了
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目前已知的所有 AnAOB
[38]

,该菌门的相对丰度由

初始的 2.71%显著上升至 19.36%.在属水平上,系统

中成功富集出典型的AnAOB属Ca. Brocadia和Ca. 

Jettenia
[39]

,其中前者丰度从 0.62%升高至 13.57%, 

后者由未检出增长至 0.29%,表明在本系统中

AnAOB 群体的活性与竞争优势持续增强.值得指出

的是,该水平的 AnAOB 丰度已超过部分采用外源

AnAOB 接种的系统
[3,11]

,且在非接种条件下达到如

此富集程度,说明以好氧池生物膜为接种源具有一

定的可行性与优势. 

2.2.3  AnAOB 的空间分布  由图 5(a)可知,起始生

物膜(0d)的 AnAOB 以聚集体的形式稀疏分布,数量

较少.这是由于生物膜取自好氧池,系统中 NO2
-

-N较

低,且溶解氧对其存在抑制作用.随着反应器的运行, 

AnAOB 在生物膜上的数量显著增多.至第 400d 时, 

AnAOB的荧光信号明显增强(图 5(b)),表明其已发展

为系统中的优势菌群.该结果与 16S rRNA高通量测

序结果一致,相互印证了 AnAOB的富集趋势. 

值得注意的是,本研究观察到的 AnAOB 空间分

布特征与以往研究存在差异.文献普遍认为 AnAOB

更倾向于分布在生物膜里侧
[2,7,13]

,这一分布特征有助

于缓解生物膜脱落导致的污泥流失风险,同时避免

DO 对其活性的抑制.然而,在本研究中,AnAOB 却趋

于分布在生物膜表层,并与高增殖速率的 PDB 共同

占据该区域.这一空间分布的变化可能与微生物的

“趋利避害”行为相关. Zhao 等
[40]
指出,随着系统中

NO2
-

-N浓度的增加,原本偏向膜内侧分布的 AnAOB

会向外侧迁移,以增强对 NO2
-

-N的获取能力.在本研

究中,由于 PDB分布于生物膜外侧,其产生的NO2
-

-N

在该区域形成相对较高的浓度梯度,驱动 AnAOB 向

外侧迁移,形成“趋化性定殖”现象.这种空间结构有

利于 AnAOB直接获取由 PDB释放的 NO2
-

-N,缩短

底物传递路径,从而提升系统的反应效率. 

 

图 4  微生物多样性分析 

Fig.4  Microbial community composition 

 

图 5  PD/A系统不同时期生物膜 FISH图 

Fig.5  FISH imaging of biofilms in the PD/A system across operational phases 

2.3  不同接种方式的启动效果比较 

表 3 对比了本研究与其他接种方式下 PD/A

系统的启动效果.相比传统依赖成熟 AnAOB 污泥

的启动策略 ,本研究采用城市污水处理厂好氧池

生物膜作为接种源,在低基质浓度条件下,于 100d

内成功实现了 PD/A系统的启动.结果表明,即便不

依赖外源成熟 AnAOB 污泥,仍可实现 AnAOB 的

高效富集.与已有研究相比,本研究在启动周期更
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短的同时,获得了更高的AnAOB相对丰度,进一步

表明该接种策略的有效性与优势.此外.本研究验

证了通过单一来源的好氧生物膜同时富集 PDB

与 AnAOB 并直接启动 PD/A 系统的可行性.为解

决传统启动过程中存在的菌种依赖与资源获取难

题提供了可行路径. 

综上所述,基于好氧池生物膜的接种方式不仅

具备操作简便、资源可得性强等特点,也为 PD/A系

统在主流污水处理中的工程化应用提供了新的实

践依据与技术选择. 

表 3  不同接种污泥启动 PD/A系统脱氮效果对比 

Table 3  Comparative analysis of nitrogen removal efficiency in PD/A systems inoculated with different sludge types 

操作条件 脱氮性能 
序号 

启动时

间(d) 接种方式 反应器类型 进水氮浓度(mg/L) C/N HRT(h) 温度( )℃ NRE(%) AnAOB占比 PDB占比 

参考

文献

1 100 
好氧池生物膜填

料 
SMBBR 

NH4

+-N(30~50) 

NO3

-

-N(35) 
2.86 6 35 67.66±4.20

Ca.Brocadia 

(7.57%) 

Thauera 

(2.84%) 
本研究

2 54 

反硝化污

泥:Anammox污

泥(3:1) 

SBBR 
NH4

+-N(40) 

NO3

-

-N(60) 
3 24 32 96.8 ± 4.6

Ca.Brocadia 

(3.83%) 
 [11]

3 70 
Anammox污泥:

厌氧污泥(1:4) 
CAST 

NH4

+-N(50) 

NO3

-

-N(25~50) 
3 6 30 95 

Ca.Brocadia 

(1.3%) 

Thauera 

(5%) 
[8] 

4 60 
二沉池普通活性

污泥 
A2/O 

NH4

+-N(30~50) 

NO3

-

-N(25~50) 
3~4.5 13 26 70.9 ± 4.1

Ca.Brocadia 

(2.49%) 

Denitratisoma

(2.98%) 
[7] 

5 112 
硝化-反硝化活

性污泥 

UASB 

+SBR 

NH4

+-N(30) 

NO3

-

-N(35) 
3.5  25 75 

Ca.Brocadia 

(0.53%) 

Thauera 

(8.26%) 
[6] 

6 90 
Anammox工艺生

物膜 
MBBR 

NH4

+-N(20) 

NO3

-

-N(20) 
3  25 61.9±9.4

Ca.Brocadia 

(0.49%) 

Thauera 

(26.9%) 
[13]

 

2.4  环境因子对 PD/A系统脱氮性能的影响 

鉴于反应器的运行性能与操作条件及微生物

群落演替密切相关,本研究进一步采用 PLS-PM 模

型分析三者之间的因果驱动机制.模型的拟合优度

(GOF)为 0.664,高于评价阈值 0.33,表明构建的结构

方程模型具有良好的解释力与可靠性(图 6).与传统

的相关性分析不同,PLS-PM 可通过路径系数量化

变量间的因果关系.分析结果显示,系统运行性能与

微生物群落之间存在显著相关性(r=0.804,p<0.01) 

(图 7),与前人关于 PD/A 系统启动过程的研究结果

一致
[41]

.相比之下,操作条件对系统脱氮性能的直接

作用不显著(r=0.235,p>0.1),但对微生物群落结构具

有显著正向调控作用(r=0.676,p<0.05),表明操作参

数主要通过调节微生物群落结构,进而间接影响系

统脱氮性能.表明工艺优化需要优先调控微生物组

装,而非仅优化物理条件. 

 

图 6  环境因子与反应器性能之间的路径分析 

Fig.6  Path analysis between environmental factors and bioreactor performance 
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进一步分析发现,功能微生物对系统性能均具

有正向贡献.其中,PDB 代表菌 Thauera 的路径系数

最高 (r=0.936),其次为 Denitratisoma(r=0.907)、

AnAOB代表菌Ca.Brocadia(r=0.831),表明系统性能

的提升离不开 PDB和AnAOB的协同作用. Thauera

所产 NO2
-

-N 为 AnAOB 提供反应底物,进一步推动

NH4
+
-N向N2的高效转化,增强了脱氮性能.此外,从操

作参数视角看, C/N 对系统性能具有显著正向影响(r 

= 0.840),这主要可能是因为C/N决定系统的供电子能

力,从而决定 PDB 的反硝化速率,与此同时可以有效

抑制FD,防止NO2
-

-N进一步氧化,确保稳定底物供给

AnAOB,这也进一步验证其是影响 PD/A 系统稳定运

行的关键调控因子.此外,通过对 NRR、AnAOB 活性

和PDB活性等表征指标的分析,也可有效反映系统脱

氮性能,进一步支持模型结构的合理性. 

综上所述, PD/A系统的脱氮性能在本质上受微

生物群落结构主导,而操作条件则通过调控微生物

演替过程,实现对系统脱氮功能的间接优化.这一机

制对于 PD/A 工艺的工程应用及稳定运行具有重要

指导意义. 

2.5  应用前景的讨论 

Anammox 作为一种高效、低碳、可持续的生

物脱氮技术,在推动主流污水处理系统绿色转型中

发挥着重要的作用. 然而,其在主流系统中的工程

化应用仍面临诸多挑战,主要包括:难以维持稳定的

NO2
-

-N 供给以及高丰度 AnAOB 接种污泥难获取

的问题.针对 NO2
-

-N 供给问题,已有研究提出通过

PN或者 PD过程提供所需底物,然而 PN存在 NOB

难以长期抑制,导致 NO2
-

-N 供应不稳定的问题;相

比之下 PD过程在实际运行中表现更高的稳定性.然

而,在将 PD/A系统直接应用于主流污水处理过程中,

仍常常受到高丰度 AnAOB 接种污泥缺乏的限制,

且AnAOB在启动过程中易受到有机物抑制,进一步

影响系统启动与运行.已有研究表明, 城市污水处

理厂中的缺氧池和好氧池生物膜中存在一定数量

的 Anammox 群体.因此,若能基于现有生物膜资源,

同时富集 PDB与AnAOB用于启动 PD/A系统,将为

其在主流系统中的实际应用提供重要支撑. 

本研究在低基质浓度与低 C/N 条件下,以污水

处理厂现有生物膜作为接种源 ,实现了 PDB 与

AnAOB的同步富集,并成功启动 PD/A系统.系统总

氮去除率达 78.9%,其中 Anammox过程对脱氮的贡

献比例为 94.14%±5.80%.此外,该系统在温度变化条

件下仍表现出良好的运行稳定性,且在低基质环境

中,功能菌 Ca.Brocadia 得以显著富集.上述结果为

Anammox 技术在主流污水处理中的大规模推广应

用提供了理论依据与工程实践基础.结合实验结果

可进一步推断,若在工程应用中以好氧池生物膜为

接种填料,同时富集PDB和AnAOB启动PD/A系统,

有望在主流污水条件下实现高效深度脱氮.以西安

市第四污水处理厂为例,采用该策略不仅可实现脱

氮效果的提升,同时也有望显著降低系统启动成本.

但是目前本研究还处于实验室阶段,关于实际应用

还需要进一步通过中试实验进行验证. 

需要指出的是,本研究仍存在一定的局限性,后

续研究应在以下方面进一步拓展:一是碳源问题.本

研究采用乙酸钠作为电子供体 ,该碳源具有利于 

NO2
-

-N 积累的优势
[45]

,但实际污水中的碳源组成

更为复杂,可能影响 PD过程对 NO2
-

-N的稳定积累.

因此,后续需开展以实际生活污水为碳源的试验,以

评估 PD/A 工艺在真实水质条件下的适应性与稳定

性.二是温度适应性问题.本研究运行温度为 25 ,℃而

主流污水系统的常温环境通常在 15~25℃
[46]

.已有

研究表明,Anammox 活性对温度变化高度敏感,特

别是在生物膜系统中 .当温度从 25℃降至 15℃

时,Anammox活性可能下降约 68%
[47]

. Anammox活

性的降低将导致NO2
-

-N的暂时积累,进而刺激反硝

化菌利用NO2
-

-N的反应路径,从而引发系统内微生

物竞争关系的重构.因此,低温条件下微生物群落动

态与竞争机制的演化,是后续研究的重点方向.综上

所述,尽管 PD/A工艺在主流污水系统中的应用仍处

于探索阶段 ,但通过本研究提出的无需外源接种

+PD提供NO2
-

-N策略,为其工程化应用提供了可行

路径;同时,也为低碳、高效脱氮工艺的发展提供了

新思路. 

3  结论 

3.1  以城市污水处理厂好氧池生物膜作为接种污

泥,在低基质浓度和 C/N 条件下,于 100d 成功实现

PD/A系统的启动.待反应器运行稳定,NRR和Re.TN

可分别达到 (2554.58±132.78)mgN/(m²·d)和 (78.42± 

3.78)%,且ΔCOD/ΔTN 和ΔNH4
+
-N/ΔNO3

-

-N 分别稳
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定在(2.24±0.11)和(1.04±0.99). 

3.2  反应器启动过程中,SPDA与 SAA的变化趋势

与其对应菌群的比增长速率密切相关.因 µPDB 远大

于 µAnAOB,故 SPDA 在启动早期即达到峰值并趋于

稳定,而 SAA 则在系统运行后期方才逐步稳定.此

外,SAA 始终低于 SPDA,表明 Anammox 过程为

PD/A 系统中的速率限制步骤;同时,Ca. Brocadia 

(13.57%)和 Thauera (5.33%)的相对丰度得到提高,

表明以好氧池生物膜为接种源可促进 AnAOB 的

富 集. 

3.3  AnAOB 在生物膜中的空间分布趋于外侧,并

与 PDB 共同占据膜表层区域.该分布特征可能源于

微生物“趋利避害”的生态行为:由于 PDB 分布于

生物膜外侧,其产生的NO2
-

-N在该区域形成相对较

高的浓度梯度,驱动 AnAOB向外侧迁移,形成“趋化

性定殖”现象.这种空间结构有利于 AnAOB直接获

取由 PDB 释放的 NO2
-

-N,缩短底物传递路径,从而

提升系统的反应效率.  

3.4  PLS-PM 模型分析结果表明,反应器的脱氮性

能主要受微生物群落结构的主导,而操作条件通过

调控微生物群落演替,间接优化系统性能.其中,功能

微生物PDB和AnAOB之间的协同作用对脱氮效率

提升具有关键作用;此外,C/N 比对系统性能表现出

显著的正向影响,进一步验证其是反应器稳定运行

的重要调控因子.  
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