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耐盐异养硝化好氧反硝化菌驯化及其

强化高盐废水脱氮研究

摘 要

随着工业的快速发展，高盐含氮废水的排放量日益增加，导致水

体富营养化，已成为水污染控制工程领域亟待解决的重要课题。传统

处理方法如物化法和生物法虽已应用，但存在处理时间长、成本高、

微生物活性易受抑制等缺点。生物强化技术通过投加特定微生物，可

提高污水处理系统对污染物的去除效率，在废水处理领域有着广阔的

应用前景。本研究将实验室保存的一株异养硝化好氧反硝化（HNAD）

菌株 Acinetobacter sp. AHP123 进行耐盐驯化并强化活性污泥系统处

理高盐含氮废水，对其运行条件进行了优化，旨在为高盐含氮废水处

理提供新的思路与方法。主要研究结果如下：

（1）以菌株 Acinetobacter sp. AHP123为研究对象，通过向混合

氮源培养基中添加不同浓度的 NaCl，研究不同盐胁迫下对菌株生长

和脱氮性能的影响。结果表明，菌株能在 0%-2%的 NaCl浓度下生长，

但随着盐浓度的升高会抑制菌株的生长和脱氮速率。以 1% NaCl浓

度为初始驯化盐浓度，反复驯化 15代后氨氮和 COD在 24 h时的去

除率达到稳定分别为 97.02%、70.14%，驯化完成的菌株命名为

Acinetobacter sp. AHP1231；继续提高 NaCl浓度至 1.5%，进行第二轮
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驯化，传代 40代后，COD和氨氮去除率分别达到 69.55%和 69.59%，

较未驯化时氨氮去除率提高了 2.27 倍，驯化完成的菌株命名为

Acinetobacter sp. AHP1232。

（2）对取自污水处理厂的回流污泥使用人工配置的含盐含氮废

水进行逐级驯化，监测驯化过程中活性污泥性能指标，并每天定时取

上清测定活性污泥对废水中 COD及氨氮的去除效果。结果显示，在

驯化期间污泥浓度稳定升高。在盐胁迫下，随着驯化进行，活性污泥

可以处理含 NaCl浓度为 1%且氨氮浓度为 100 mg/L左右的废水，此

时 COD 和氨氮去除率分别可达 91.56%和 98.48%；处理高浓度氨氮

废水时，通过调整碳源添加量，驯化后的活性污泥可以处理氨氮浓度

为 200 mg/L 的废水，最终 COD 去除率为 75.36%，氨氮去除率为

76.72%，表明驯化后的活性污泥对高盐含氮废水具有良好的处理能力。

（3）对五种驯化完成的活性污泥系统进行高通量测序：ASA（100

mg/L氨氮）、ASB（100 mg/L氨氮、0.5% NaCl）、ASC（100 mg/L

氨氮、1% NaCl）、ASD（150 mg/L氨氮）、ASE（200 mg/L氨氮）。

在门水平上，ASA、ASB、ASC系统中 Patescibacteria（髌骨菌门）

相对丰度分别为 39.39%、32.13%、4.84%，表明髌骨菌门不能适应较

高 NaCl 浓度环境。Bacteroidota（拟杆菌门）在 ASD、ASE 中相对

丰度较 ASA 分别提高了 1.52 倍和 1.63 倍。在属水平上，ASC 的优

势菌属变为 Propionibacterium（丙酸杆菌属），相对丰度为 15.15%，

表明在盐胁迫下，丙酸杆菌属具有更强的生存能力。根据代谢功能预

测显示，碳水化合物代谢的相对丰度随着废水中盐浓度的升高而升高，

https://www.sciencedirect.com/topics/agricultural-and-biological-sciences/carbohydrate-metabolism
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分别为 8.45%、9.37%、10.06%、9.29%、8.46%，展现了活性污泥系

统在碳水化合物代谢上对盐浓度胁迫的适应性。随着 NaCl浓度的提

高，脂质代谢的相对丰度提高，表明细胞膜稳定性逐渐增强。

（4）初步探讨了 Acinetobacter sp. AHP1231强化 ASE系统处理

高盐高氮废水的效果。实验结果发现，在第 12 h时，生物强化系统

中氨氮污染物去除率能达到 98.56%，而此时仅添加菌株 AHP1231和

仅添加活性污泥两组处理组对氨氮的去除效果相对较差，分别为

60.25%和 55.02%。AHP1231的添加能够强化活性污泥系统对氨氮去

除效率。根据运行优化工艺条件，当添加 9 g/L葡萄糖和 3 g/L丁二

酸钠、接种量为 5%、温度为 25 ℃时，该生物强化系统的脱氮效果最

好，处理 24 h时，氨氮（200 mg/L）去除率达到 98.75%，总氮（200

mg/L）去除率达到 85.08%，总磷（59.22 mg/L）去除率达到 89.91%，

COD 浓度从 7784.38 mg/L降到 767.88 mg/L，去除率为 90.14%。并

通过分别对不添加菌株Acinetobacter sp. AHP1231系统AS0以及添加

了菌株Acinetobacter sp. AHP1231的强化系统AS1进行微生物群落分

析，发现系统中 Acinetobacter的相对丰度由 AS0 中的 0.63%增加到

了 AS1 中的 38.11%，说明菌株 Acinetobacter sp. AHP1231 能够在强

化系统中很好的定殖，且 Acinetobacter sp. AHP1231的添加改变了系

统中微生物群落结构。

关键词：异养硝化好氧反硝化，Acinetobacter sp.，高盐高氮废水，长

期驯化，生物强化，微生物群落结构
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DOMESTICATION OF SALT-TOLERANT HETEROTROP

HIC NITRIFYING AEROBIC DENITRIFYING BACTERIA

AND ITS ENHANCED NITROGEN REMOVAL FROM

HIGH-SALINITY WASTEWATER

ABSTRACT

With the rapid development of industry, the discharge of

high-salinity nitrogen-containing wastewater has been increasing, leading

to water eutrophication and inhibition of microbial activity, which has

become a critical issue to be addressed in the field of water pollution

control engineering. Although traditional treatment methods such as

physicochemical and biological approaches have been applied, they

suffer from drawbacks such as long processing time, high cost, and

susceptibility to microbial activity inhibition. Bioaugmentation

technology, which involves the addition of specific microorganisms, can

enhance the pollutant removal efficiency of wastewater treatment systems

and holds broad application prospects in wastewater treatment. In this

study, a heterotrophic nitrification-aerobic denitrification (HNAD) strain,
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Acinetobacter sp. AHP123, preserved in the laboratory, was subjected to

salt tolerance acclimation and used to enhance an activated sludge system

for treating high-salinity nitrogen-containing wastewater. The operational

conditions were optimized to provide new insights and methods for the

treatment of such wastewater. The main findings are as follows:

(1) The strain Acinetobacter sp. AHP123 was investigated by adding

different concentrations of NaCl to a mixed nitrogen-source medium to

study the effects of salt stress on its growth and nitrogen removal

performance. The results indicated that the strain could grow at NaCl

concentrations of 0%–2%, but its growth and denitrification rates were

inhibited as the salt concentration increased. With an initial acclimation

NaCl concentration of 1%, after 15 generations of repeated acclimation,

the removal rates of ammonia nitrogen and COD stabilized at 97.02% and

70.14%, respectively, at 24 h. The acclimated strain was named

Acinetobacter sp. AHP1231. Subsequently, the NaCl concentration was

increased to 1.5% for a second round of acclimation. After 40 generations,

the COD and ammonia nitrogen removal rates reached 69.55% and

69.59%, respectively, with the ammonia nitrogen removal rate being 2.27

times higher than that of the non-acclimated strain. The resulting strain

was named Acinetobacter sp. AHP1232.

(2) Return sludge collected from the secondary sedimentation tank

of a wastewater treatment plant was acclimated stepwise using artificially



安徽工程大学硕士学位毕业论文

VI

prepared saline nitrogen-containing wastewater. Indicators such as sludge

volume index (SV30), mixed liquor suspended solids (MLSS), and sludge

volume index (SVI) were monitored, and the supernatant was sampled

daily to measure the removal efficiency of COD and ammonia nitrogen

by the activated sludge. The results showed that the sludge concentration

increased steadily during acclimation. Under salt stress, the acclimated

activated sludge could treat wastewater containing 1% NaCl and

approximately 100 mg/L ammonia nitrogen, with COD and ammonia

nitrogen removal rates reaching 91.56% and 98.48%, respectively. For

high-concentration ammonia nitrogen wastewater, by adjusting the

carbon source dosage, the acclimated activated sludge could treat

wastewater with an ammonia nitrogen concentration of 200 mg/L,

achieving final COD and ammonia nitrogen removal rates of 75.36% and

76.72%, respectively. This demonstrated that the acclimated activated

sludge exhibited excellent treatment capability for high-salinity

nitrogen-containing wastewater.

(3) High-throughput sequencing was performed on five

domesticated activated sludge systems: ASA (100 mg/L NH₄⁺-N), ASB

(100 mg/L NH₄⁺-N, 0.5% NaCl), ASC (100 mg/L NH₄⁺-N, 1% NaCl),

ASD (150 mg/L NH₄⁺-N), and ASE (200 mg/L NH₄⁺-N).At the phylum

level, the relative abundances of Patescibacteria in ASA, ASB, and ASC

were 39.39%, 32.13%, and 4.84%, respectively. It was demonstrated that
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Patescibacteria could not adapt to high NaCl concentrations. The relative

abundance of Bacteroidota in ASD and ASE was increased by 1.52-fold

and 1.63-fold compared to ASA. At the genus level, Propionibacterium

was found to be the dominant genus in ASC (15.15%). This indicated that

Propionibacterium had stronger survival ability under salt stress. Based

on metabolic function prediction, the relative abundance of carbohydrate

metabolism was observed to increase with rising salt concentrations

(8.45%, 9.37%, 10.06%, 9.29%, 8.46%). This suggested that the activated

sludge system adapted to salt stress through enhanced carbohydrate

metabolism. Additionally, lipid metabolism was enhanced with increasing

NaCl concentrations, indicating improved cell membrane stability.

(4) The enhancement effect of Acinetobacter sp. AHP1231 on the

ASE system for treating high-salinity and high-nitrogen wastewater was

preliminarily investigated. It was found that at 12 h, the ammonia

nitrogen removal rate in the bioaugmented system reached 98.56%,

whereas the removal efficiencies in the control groups (only strain

AHP1231 or only activated sludge) were significantly lower, at 60.25%

and 55.02%, respectively. The addition of AHP1231 was demonstrated to

enhance the ammonia nitrogen removal efficiency of the activated sludge

system. Under optimized operational conditions (9 g/L glucose, 3 g/L

sodium succinate, 5% inoculation volume, and 25 °C), the bioaugmented

system exhibited the best nitrogen removal performance. After 24 h of
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treatment, the removal rates of ammonia nitrogen (200 mg/L), total

nitrogen (200 mg/L), and total phosphorus (59.22 mg/L) reached 98.75%,

85.08%, and 89.91%, respectively, while the COD concentration

decreased from 7784.38 mg/L to 767.88 mg/L, achieving a removal rate

of 90.14%.The results showed that the relative abundance of

Acinetobacter increased from 0.63% in AS0 to 38.11% in AS1, indicating

that Acinetobacter sp.AHP1231 could colonize well in AS0 and the

addition of Acinetobacter sp.AHP1231 changed the microbial community

structure in AS1.

Wang Cuicui (Biology and Medicine)

Supervised by Li Yanbin

KEY WORDS: heterotrophic nitrification, Acinetobacter sp.， aerobic

denitrification, high salinity and high nitrogen wastewater, long-term

acclimation, bioaugmentation, microbial community structure
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第 1章 绪论

1.1 高盐浓度氨氮废水的来源及危害

高盐度废水一般指无机盐浓度（以 NaCl计）超过 10 g/L（1%）的工业排放

废水[1]。统计数据显示，在我国废水的排放总量中，高盐废水占比超过 5%，且

每年以 3%左右增长率增长[2]。

依据其来源差异，可将高盐废水划分为以下主要类别[3]：

1) 工业生产废水：

随着工业化进程的加速，工业废水的排放量及其污染程度日益严重。其中，

皮革制造业、冶金、化工、海产品加工及腌制食品等行业是主要含盐废水的污染

源[4]。特别是在精炼、漂白等工艺环节中，次氯酸、氢氧化钠等碱性物质的添加，

导致废水中盐分含量显著升高[5, 6]。此外，矿产开发、油气开采等过程同样会产

生大量含盐废水[7]。

2) 海水利用产生的废水

为应对淡水资源短缺问题，沿海地区开始将未经淡化处理的海水直接用于工

业生产或者日常生活中。这种海水代用技术在电力、钢铁、化工等行业中作为冷

却水和生产用水得到广泛应用，虽然节约了淡水资源，但也导致了高盐废水的增

加。同时，部分城市将海水用于道路清洗、消防用水及卫生设施冲洗等市政用途，

使得未经处理的高浓度无机盐直接进入城市的污水处理系统中。

3) 其他含盐废水

船舶航行过程中产生的生活污水、小型生产企业排放的废水均属于含盐废水。

此外，某些地区因地下矿物影响导致地下水含盐量异常升高，沿海区域则因海水

通过下水道系统渗透而增加了城市污水的盐浓度[8]。

高盐废水不仅具有高浓度的盐含量特征，还因行业差异含有多种污染物[9]。

其中，氨氮污染物的来源尤为广泛，既存在于生活污水中，也普遍存在于工业废

水中。这类废水通常含有高浓度无机盐、多种金属离子、酸碱性物质及悬浮物等
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复杂成分。未经适当处理的废水直接排入水体可能引发严重的环境问题。其中，

氮磷等营养物质的过量输入会刺激藻类（如蓝藻）的异常增殖，进而引发水体富

营养化现象，最终导致溶解氧耗竭和水质恶化[10]。在污水处理系统中，高浓度游

离氨对微生物群落具有显著的抑制作用，同时，过高的盐度可能引发微生物细胞

脱水及渗透压失衡，从而显著降低生物处理系统的运行效能[11, 12]。因此，在当前

水资源日益紧张的背景下，开发高效的高盐度有机废水处理技术已成为废水处理

领域的重要研究方向。

1.2 高盐浓度氨氮废水处理方法及存在问题

1.2.1 处理方法

当前，针对高盐氨氮废水的处理，已有多种传统技术得到实际应用。然而，

这些方法在实施过程中仍面临诸多挑战，其对处理对象产生的负面影响促使研究

者更加关注含盐废水的处理技术。目前，相关研究和工业实践主要采用物理化学

法、生物法以及其他创新方法进行处理。

1.2.1.1物理化学法

物理化学法是一种通过化学转化或氧化还原反应去除废水中氨氮的有效方

法。在处理高盐浓度废水时，常用的物化技术主要包括以下几种[13]：（1）吹脱

法，该方法通过将废水调节至强碱性环境，使铵离子（NH4+）转化为游离氨（NH3），

随后通入热空气将氨气从液相转移至气相，从而实现脱氮目标。（2）化学沉淀

法，该方法通过向废水中引入 Mg²⁺和 PO₄³⁻等试剂。在适宜条件下，溶液中的

Mg²⁺和 PO₄³⁻会与 NH₄⁺发生化学反应，形成六水合磷酸铵镁（MgNH₄PO₄·6H₂O）

结晶沉淀物。该沉淀物溶解度极低，可通过固液分离过程实现氨氮的高效去除。

这种方法通过形成稳定的矿物相，将溶解态的氨氮转化为固态沉淀，从而达到净

化水质的目的。（3）折点加氯法，其原理是通过投加过量氯气或次氯酸钠等氧

化剂，将铵离子氧化为氮气或硝酸盐，从而实现氨氮的去除。（4）离子交换法，

该方法利用离子交换树脂中的可交换基团与废水中的铵离子进行交换反应，通过

固液分离实现氨氮的去除。

这些物理化学方法各具特点，在实际应用中可根据废水特性进行选择和优化

组合，以达到最佳处理效果。

1.2.1.2微生物活性污泥法
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活性污泥法是一种基于微生物代谢作用的生物脱氮技术。该技术主要依靠活

性污泥系统中的特定微生物群落，通过一系列生物化学反应过程，包括氨化作用、

硝化作用和反硝化作用等，将废水中的铵态氮（NH4+-N）最终转化为氮气（N2）

排出系统，从而达到脱氮目的[14]。

这种生物处理方法具有处理效果稳定可靠、对各类废水具有较好的适应性、

环境友好且不会产生二次污染的技术优势。基于这些优点，活性污泥法在工业废

水处理领域得到了广泛应用，成为一种重要的脱氮技术手段。

1.2.1.3其他方法

在工业废水处理领域，针对氨氮污染物的去除已发展出多种技术路线。除常

规的物化处理工艺和微生物降解方法外，近年来涌现出一系列新型处理技术[15]。

其中，基于电化学原理的分离技术和膜吸收工艺因其独特优势而备受关注。

电化学分离技术通过施加外电场驱动铵离子（NH4+）定向迁移，借助选择

性离子交换膜实现目标物质的富集与分离。在直流电场作用下，阳离子选择性地

通过交换膜向阴极区迁移，从而实现废水中氨氮组分的高效浓缩。

膜吸收工艺则采用酸碱转化与选择性渗透相结合的技术路线。该工艺首先通

过投加碱性试剂将废水 pH调节至适宜范围，促使铵盐转化为游离氨（NH3）。

随后利用疏水微孔膜作为传质介质，在膜两侧分别通入待处理废水和酸性吸收液。

由于浓度梯度的存在，气态氨分子不断扩散通过膜孔，与吸收液中的硫酸反应生

成硫酸铵。理论上，该工艺可实现氨氮的完全去除，具有显著的技术优势。

1.2.2 存在的问题分析

如前述，尽管物理化学法在操作工艺上具有简便的优势，但其处理周期较长、

成本较高，且在过程中难以确保不会产生二次污染，这严重制约了其在高盐氨氮

废水无害化处理中的应用，尤其不适合大规模废水处理[16]。传统生物脱氮系统在

实际运行中面临硝化过程的微生物世代周期较长、盐度抑制功能菌群的生理活性、

系统对水质波动的适应能力有限等技术瓶颈。因此亟需通过技术创新和方法改良

来提升其运行稳定性与处理效率。首要任务是解决微生物在高盐环境下实现硝化

和反硝化功能的问题，通过生物法降低高盐废水中的 NH4+-N和 COD Cr含量，

随后提升废水的可生化性，以确保生化处理系统的高效运行。为此，探索一种既

高效又经济的新型处理方式显得尤为重要。微生物强化技术的提出不仅有效解决
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了物理化学法的局限性，还具备易于实施和成本效益高的优势[17]，更为关键的是，

该技术不会引发二次污染。

1.3 异养硝化好氧反硝化菌的脱氮研究

1.3.1 异养硝化好氧反硝化菌的首次分离

传统生物脱氮技术因硝化菌和反硝化菌在生长特性上的显著差异，导致脱氮

效率受限且运行成本较高。针对这一问题，研究人员提出了短程硝化反硝化[18]、

厌氧氨氧化[19]等新型工艺。然而，这些方法仍需依赖不同菌群的协同作用，其生

长过程中的相互制约往往影响系统的运行稳定性。

在异养硝化菌研究方面，1972年W. Verstraete等[20]在污水处理厂的废水中

成功分离出具有异养硝化性能的菌株 Arthrobacter sp.，该菌株在自养型硝化微生

物完全丧失活性的环境条件下，仍能保持稳定的生长状态并表现出显著的硝化性

能。随后，Willy Verstraete 等[21]学者于 1973年在受污染的水体和土壤中观察到

有机碳源存在条件下的硝化现象，证实了异养硝化的存在，这为后续研究奠定了

重要基础。

20世纪 80年代，Robertson LA 和 Cornelisse R等[22]研究者取得重大进展，

他们成功分离出 Pseudomonas denitrificans菌株。该菌株具有将氨氮直接转化为

气态氮的能力，并能同时利用 NH4+-N和 NO3−-N进行硝化与反硝化反应。这一

发现推动了异养硝化好氧反硝化（HNAD）菌的研究热潮，随后从 Pseudomonas[23]

（假单胞菌属）、Alcaligenes[24]（产碱杆菌属）、Paracoccus[25]（副球菌属）和

Bacillus[26]（芽孢杆菌属）等菌属中陆续分离出多种 HNAD功能菌株。

HNAD 菌株的发现具有重要的理论和实践意义：其一，实现了好氧条件下

硝化与反硝化的同步进行[27]，突破了传统理论限制；其二，显著提升了脱氮效率

[28]，为污水处理提供了创新解决方案；其三，推动了环境保护和水资源可持续利

用技术的发展。这些优势使得 HNAD 技术在生物脱氮领域迅速获得广泛关注，

为废水处理开辟了新的研究方向。

1.3.2 异养硝化好氧反硝化的作用机理

近年来，针对异养硝化-好氧反硝化（HNAD）菌株的研究不仅关注其脱氮

效率，还深入探究了其独特的氮代谢机制。与传统生物脱氮微生物不同，这类菌

株具备多样化的氮转化途径，能够利用不同有机碳源，并实现多步生化反应的同
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步进行。具体而言，HNAD 菌的脱氮过程主要依赖两种方式：一是通过氮同化

作用将氮元素整合至细胞物质中，二是借助氮异化途径将氮转化为气态产物，从

而实现高效脱氮。

1.3.2.1 HNAD菌株的氮同化途径

微生物通过同化途径将无机氮转化为生物质氮，为氮污染治理提供了环境友

好的解决方案[29]。在这一过程中，微生物以硝酸盐或亚硝酸盐等无机氮化合物为

氮源，首先通过 Nas 和 NirBD 酶系将其还原为氨态氮。随后，在谷氨酸代谢关

键酶（包括 GDH、GS和 GOGAT）的催化作用下，氨被进一步转化为氨基酸等

有机含氮化合物，最终整合至微生物的蛋白质和核酸等生物大分子中[30]。这种将

环境中的无机氮转化为微生物细胞组成物质的过程，不仅实现了氮资源的生物回

收，同时为微生物生长提供了必需的营养元素，在废水脱氮和微生物增殖方面均

具有重要作用[31]。

1.3.3.2 HNAD菌株的氮异化途径

HNAD菌株的氮异化途径又可细分为硝酸盐-亚硝酸盐还原脱氮[32]、羟胺还

原脱氮[33]、不完全 HNAD脱氮[34]。

（1）硝酸盐-亚硝酸盐还原脱氮

图 1- 1Wehrfritz等人提出的泛氧硫球菌利用 HNAD脱氮过程的电子传递模型

Fig. 1-1 Electron transfer model of nitrogen removal by HNAD for Thiococcus pantothenosus
proposed

1993年Wehrfritz等[28]根据 Robertson发现的泛养硫球菌提出了 HNAD过程

的电子传递模型（图 1-1），HNAD菌株的氮异养代谢包含三条特征性反应路径。

第一路径为：NH4+→NH2OH→ NO2-→NO3-→NO2- →NO→ N2O→ N2[35]。涉
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及的异养硝化作用，其生化过程为 NH4+ → NH2OH → NO2-→ NO3- 氨氮通过氨

单加氧酶（AMO）催化转化为羟胺，继而在羟胺氧化还原酶（HAO）介导下生

成亚硝酸盐，最终由亚硝酸盐氧化还原酶完成硝酸盐的合成。好氧反硝化的过程

为 NO3-→NO2-→N2，在这一路径中硝酸盐在硝酸还原酶作用下转化为亚硝酸盐，

该酶系包含周质型（Nap）、呼吸型（Nar）及同化型（Nas）三种功能亚型[36]，

其中 Nap因具备氧耐受特性，被证实是好氧环境下催化硝酸盐还原的关键酶[37]。

亚硝酸盐的后续转化由两类还原酶调控：含铜酶介导亚硝酸盐至一氧化氮的转化，

而细胞色素 cd型酶则催化生成一氧化氮与氧化亚氮的混合产物[38]，最终由一氧

化二氮还原酶完成氮气的生成。上述多酶协同作用实现了水体无机氮向气态氮的

生物转化[39]。硝酸盐-亚硝酸盐还原脱氮途径是一种最常见的 HNAD途径，研究

中发现的大多数 HNAD菌株都遵循这一途径。

（2）羟胺还原脱氮

有研究表明，部分 HNAD菌株存在代谢途径的多样性特征。这些菌株未严

格遵循典型异养脱氮代谢网络，其中特定类群通过羟胺还原代谢通道完成脱氮作

用。Hung-Soo Joo[40]就曾发现 Alcaligenes faecalis No.4菌株在异养脱氮代谢过程

中，其代谢通量未检出硝酸盐与亚硝酸盐中间产物，关键催化酶系的活性维持在

极低水平这类菌株不能利用 NO2--N 和 NO3- -N 进行脱氮，而是 NH4+通过 AMO

氧化为 NH2OH 后，直接转化成 N2O，再经相关酶的作用转化为 N2并释放[41]。

其脱氮途径为：NH4+→NH2OH→ N2O→ N2。值得注意的是，部分菌群在以羟

胺为单一氮源底物时仍能维持代谢活性并释放气态氮产物，其脱氮机制可能涉及

羟胺还原型代谢模式[42]，此时硝化途径为：NH4+→NH2OH→ NO2−→NO3-，反

硝化途径为：NH2OH→ N2O→ N2。该羟胺依赖型代谢网络通过规避传统反硝化

步骤实现氮素高效回收，但需特别关注硝化阶段副产物（硝酸盐/亚硝酸盐）的

二次转化问题。

目前，许多学者陆续发现了不同种属的 HNAD菌，并研究了部分 HNAD菌

株的脱氮途径目前，许多研究学者已系统鉴定多分类单元的 HNAD 菌，并解析

其脱氮代谢网络的结构特征[43, 44]，然而，嗜盐型 HNAD菌群的研究仍存在显著

空白，特别是高盐环境下该类菌群的渗透压适应机制与氮素转化耦联过程仍待阐

明[45]。
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1.4 生物强化技术

1.4.1 生物强化技术概述

高盐有机废水的高效处理一直是国内外研究的热点问题[46-49]。在当前科技快

速发展和生态环境保护需求日益提升的背景下，社会各界对微生物法去除水体污

染物的效能期望值持续攀升，这促使相关技术必须向更高效、更稳定的方向发展。

目前，常用的处理技术主要包括物理化学法和生物法。相较于能耗较高且易产生

二次污染的物化方法，生物处理技术更具经济性和实用性。然而，生物法在处理

高盐有机废水时面临两大技术瓶颈：其一，高盐环境会导致传统活性污泥沉降性

能恶化；其二，高离子强度能抑制微生物生长，这可能引发细胞脱水或质壁分离，

造成微生物大量死亡，进而影响处理效果并导致出水水质波动[50-52]。高盐环境下

活性污泥沉降性能下降的主要原因在于废水密度增加，这往往会导致污水处理厂

二沉池失效和出水水质恶化。针对这一问题，微生物强化技术应运而生，该技术

自 20世纪 70年代中期发展至今[53]，已成为解决上述问题的重要方法。

微生物强化技术的核心在于向自然生态系统或现有污水处理系统中引入特

定功能的高效降解菌种，通过优化微生物群落结构，提升系统对目标污染物的降

解能力[54]。该微生物强化技术兼具污染物降解效能提升与环境适应性增强的双重

优势，在等极端环境条件下仍能维持处理系统的稳定运行[55-57]。现阶段微生物强

化技术的应用主要涉及三类策略：（1）通过强化培养手段富集废水处理体系中

的土著功能微生物群落；（2）从环境样本中定向分离具有靶向降解特性的高效

菌株[58]；（3）基于合成生物学手段对菌种实施定向改造以优化其代谢功能[59]。

在我国水污染控制领域，微生物强化技术的应用已成为提升污水处理效能的

关键措施。作为污水净化流程中的重要环节，生物处理单元通常被设置在物理处

理之后，通过该技术的实施，能够有效应对城镇污水中污染物种类繁多且存在抑

制性成分等挑战，从而显著改善生物降解系统的处理效率与稳定性。其作用机制

主要可分为以下三类[60]：（1）直接投加法，即将经过筛选、培养和驯化的高效

微生物或共代谢基质直接加入处理系统[61]。例如，杨倩[62]通过微生物筛选技术

分离获得具有甲基苯磺酸（PTS）高效降解能力的 QY7-2菌株，该菌株在生物膜

系统中的工程化应用使目标污染物的去除效率由初始的 7.07%提升至 89.24%。

这是生物强化技术最常用的方法。（2）固定化微生物技术，将优势菌株固定在
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特定载体上，从而提高微生物浓度和停留时间，改善出水水质。目前常用的三种

固定化方式主要是[63]：包埋法、交联法和载体结合法。（3）在废水生物处理领

域，高效微生物制剂的开发主要基于特定功能菌种的分离与富集，并最终加工成

粉状或溶液型生物增强产品，以提升有机污染物的分解效率。

在生物强化工艺的实际运行过程中，其处理效能往往受到环境温度、基质特

性以及微生物投加比例等关键运行参数的共同作用。因此，在工程实践中必须对

这些变量进行系统优化，才能确保污水处理系统达到理想的运行状态。得益于其

针对性强、处理效果好、见效快、操作简便、投资成本低等优势[9]，该技术已广

泛应用于生活污水和工业废水处理、土壤修复以及水体净化等多个领域。

1.4.2 生物强化技术在废水处理领域中的应用

近年研究表明，微生物强化技术在提升污水处理效能方面展现出显著优势。

通过投加特定功能菌株，不仅能够增强厌氧消化系统对化学需氧量（COD）的

去除能力，还可有效降解特殊废水中的多种污染物，同时提高系统应对高有机负

荷冲击的恢复性能[64]。例如，Guo[65]研究团队从富营养化湖泊中筛选出一组功能

菌株，其投加后显著提升了反应器的脱氮效率，且避免了亚硝酸盐的积累。Fang[66]

等学者发现，投加 Paraclostridium sp.菌株的系统在处理高浓度环丙沙星（CIP）

废水时，其去除效率较对照组提升了近 20%。

在工业废水处理领域，Wang[67]等人利用皮氏伯克霍尔德氏菌（Burkholderia

pickettii）强化 A2/O系统处理焦化废水，结果显示 COD去除率达到 59%，同时

对喹啉类物质也表现出良好的降解效果。Mohan 团队[68]将硫酸盐还原菌固定于

海藻酸盐载体中，应用于厌氧序批式生物膜反应器（AnSBBR），使 COD去除

率从 35%提升至 78%，硫酸盐去除率从 27%提高至 80%。

此外，微生物强化技术在极端环境或特殊废水处理中也展现出独特优势。在

低温污水处理领域，孟雪征等[69]从城市排水管网中筛选获得低温适应菌株，通过

构建复合菌剂应用于低温污水生物处理，其 COD去除效效果优于单菌体系。研

究者从市政下水道分离出耐冷菌株，构建复合菌群处理低温生活污水，结果表明

复合菌群对 COD的去除效果显著优于单一菌株。Quan等[70]通过基因标记技术将

携带红色荧光蛋白示踪标记的 Pseudomonas putida SM1443工程菌株导入序批式

反应器系统，实现对 2,4-二氯苯氧乙酸污染物的定向强化降解，显著提高了系统
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对目标污染物的降解效率。

在含油废水处理方面，Mongkolthanaruk[71]研究团队构建了由 Pseudomonas

aeruginosa LP602、Bacillus sp.B304 和 Acinetobacter calcoaceticus LP009 组成的

复合菌群，通过协同作用在 12 天内将 BOD 和油脂含量均降至 20 mg/L 以下。

Belia等[72]应用生物强化方法，在两周内成功实现了传统活性污泥工艺向强化生

物除磷系统（EBPR）的转化，使系统对磷酸盐负荷变化和低氧环境的适应能力

得到明显改善。Hu[73]等人将微球菌（Micrococcus sp.）引入序批式反应器，有效

降解了工业废水中的邻苯二甲酸二正丁酯（DBP）；Tuo 等人[74]证实芽孢杆菌

（Bacillus sp.）能够显著增强活性污泥对喹诺酮类药物的去除效果。

邱志平等[75]从环境样品中分离出 5种具有高效降解能力的好氧微生物，构建

的复合菌群对渗滤液中 COD的降解效率达到 45.3%。吉芳英团队[76]采用定向驯

化方法获得 3 株特性菌种，将其应用于生物活性炭处理系统后，对分子量介于

100~30 kDa及大于 100 kDa的有机组分去除率分别提升至 76.1%和 80.9%。叶晓

玫等[77]评估了复合微生物制剂对高浓度渗滤液的处理效能，BOD5、COD Cr、

NH4+-N、TP及色度的去除率依次为 89%、77%、67%、67%和 83%，然而其作

用机理尚需系统解析。

微生物强化技术在提升生物系统抗冲击负荷性能方面展现出显著优势。研究

表明，通过在活性污泥系统中引入真菌酶，可使 COD去除效率从 75%显著提升

至 95%。值得注意的是，当系统面临污染物负荷增加时，强化组表现出优异的适

应能力，而对照组则出现明显的性能抑制，处理效果显著降低[78]。在 A/O 系统

中的应用研究显示，经过生物强化处理的系统较空白组提前 10天达到出水标准，

且在有机负荷增加的情况下，强化组仅需 3天即可恢复处理性能，而对照组则需

要约 7天的恢复期[79]。

总体而言，微生物强化技术具有多重优势：其一，可有效提高特定污染物的

降解速率；其二，能够优化污泥沉降性能并减少剩余污泥生成量；其三，可显著

缩短生物处理系统的驯化周期；其四，大幅提升处理装置应对水质波动时的抗冲

击能力与运行可靠性。经生物强化后的活性污泥体系，其微生物群落可高效分解

各类有机及无机污染物，最终将其矿化为环境友好的小分子物质。当前研究已充

分验证了微生物强化技术在污水有机和无机污染物去除方面的显著效果[80-82]，然
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而，在实际工程应用中，为确保技术实施的有效性，必须系统评估外源菌种的引

入条件及其对处理系统的适应性，从而优化该技术的应用成功率。

微生物强化技术在提升生物处理效能方面发挥着重要作用，其凭借经济性、

高效性和广泛适用性等特点，在环境修复领域得到广泛应用[83]。该技术的核心在

于深入理解微生物的降解机制，从而筛选出具有特定功能的菌株，显著提高目标

污染物的去除效率[84]。特别是在处理高浓度有机废水、难降解有毒有害物质以及

脱氮除磷等方面，该技术展现出优异的处理性能。

1.5 课题研究内容、意义和技术路线图

1.5.1 研究内容

（1）好氧反硝化菌 Acinetobacter sp.AHP123耐盐脱氮的驯化

以实验室保存的好氧反硝化菌 Acinetobacter sp. AHP123 进行耐盐耐高氨

氮的驯化，并定期取样测定菌株生长情况以及培养基中氨氮和 COD的降解情

况。并将在 1%和 1.5%盐浓度下驯化完成的菌株分别命名为 Acinetobacter sp.

AHP1231和 Acinetobacter sp. AHP1232，并进行保存，用于后续研究。

（2）好氧活性污泥混合菌群处理含盐废水的定向驯化

取自污水处理厂二沉池的回流污泥进行含盐氨氮废水活性污泥的培养与驯

化，驯化前测定污泥MLSS、SV30、SVI、pH等指标，驯化过程采用含盐人工配

置废水进行分批次梯度驯化，并在驯化过程中逐渐增加进水废水的 NaCl及氨氮

浓度，直至达到实验进水水质要求。驯化过程中每天测定进水及出水废水中的

COD和 NH4+-N 浓度，观测活性污泥驯化期间对 COD 和 NH4+-N的降解情况。

驯化期间保证 pH值为 6.8-8，当进水基质浓度达到实验要求后，并且系统能够稳

定运行则污泥驯化完成。并对驯化完成的活性污泥采用 16Sr DNA Illumina高通

量测序方法来解析微生物群落组成和多样性。

（3）好氧反硝化菌 Acinetobacter sp. AHP1231 强化好氧活性污泥在含盐含

氮废水中的应用

通过向运行良好的活性污泥中投加 Acinetobacter sp. AHP1231，并对该运行

系统的碳源、接种量以及温度进行优化，在运行过程中过程中对废水 COD、氨

氮、pH进行检测，从而确定反应器最佳运行条件。

1.5.2 研究意义
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近年来随着石油、印染、造纸、化工和农药等行业的发展，导致大量含高无

机盐、难降解或有毒有机污染物废水的排放。废水中的高盐浓度会对常规的生物

废水处理产生不利影响，导致大量含氮废水进入自然水体，破坏水体平衡，对人

们的生活和居住的环境造成不可挽救的损失。而传统生物法因为世代时间长、脱

氮效率低，而且高盐废水对于常规的生物处理，具有很显著的抑制作用，会导致

微生物发生脱水，引起质壁分离，进而限制了细菌的生长。因此，研究高盐环境

下微生物的抗逆性是至关重要的。

基于此，本研究通过对实验室现存的一株能够高效脱氮的异养硝化好氧反硝

化细菌 Acinetobacter sp. AHP123 进行驯化，并采用分批次梯度驯化的方式使用

人工配置废水进行能够处理含盐含氨氮废水的好氧活性污泥的驯化。后将经过高

盐浓度、高氨氮条件下反复驯化的 Acinetobacter sp.AHP1231接种于运行良好的

好氧活性污泥中进行生物强化，并探究该强化系统进行的优化条件，并对驯化期

间以及强化系统进行高通量测序，从生物群落结构层面探讨了废水中 NaCl及氨

氮浓度对好氧活性污泥系统的影响。本研究的开展，探究了好氧活性污泥通过在

高氨氮以及盐胁迫环境下的耐受性，并探究了微生物群落的变化以及在不同盐

浓度及氨氮浓度驯化下活性污泥中功能微生物的功能代谢特性，为高氨氮

含盐废水的生物处理提供新的思路和方法。

1.5.3 技术路线

整体技术路线图如图 1-2所示

图 1-2 技术路线

Fig. 1-2 Technical route
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第 2章 异养硝化好氧反硝化菌 Acinetobacter sp.

AHP123 耐盐脱氮的驯化

2.1 引言

高盐含氮废水排放对环境造成严重威胁，对于高盐高氮废水的处理一直是环

境领域的研究热点。生物法脱氮技术通过微生物的同化作用和代谢过程实现废水

中氮污染物的去除，较物化处理方法具有显著的环境友好优势，避免了二次污染

物的产生，已成为氮污染治理的关键技术之一。其中，异养硝化-好氧反硝化

（HNAD）微生物因其独特的代谢特性，能够在单一反应体系内同步去除氨氮、

硝酸盐和亚硝酸盐，脱氮效能较传统工艺显著提高[28]，在废水生物脱氮领域展现

出广阔的应用前景。目前，虽然已发现多种 HNAD 菌，但针对特定菌株在高盐

环境下的脱氮性能及驯化方法研究仍相对较少。而 Acinetobacter sp. AHP123 作

为一种具有很好脱氮能力的 HNAD 菌株，对其进行耐盐驯化，应用于含盐废水

中并在盐胁迫下进行脱氮特性的研究至关重要。深入探究 Acinetobacter sp.

AHP123的耐盐脱氮驯化，不仅有助于揭示其在高盐环境下的脱氮机制，还能为

高盐含氮废水的生物处理提供更有效的技术支持。基于此，本章以 Acinetobacter

sp. AHP123为研究对象，通过设置不同盐浓度条件，研究其生长和脱氮性能变化，

并对其进行耐盐驯化，旨在提高该菌株在高盐环境下的脱氮能力，为后续实际工

程应用奠定基础。

2.2 材料与方法

2.2.1 实验材料

2.2.1.1 培养基的制备

混合氮源培养基（g/L）：柠檬酸钠 3.40，丁二酸钠 3.51，NH4Cl 0.2，KNO3

0.3，KH2PO4 0.007，K2HPO4∙3H2O 0.035，MgSO4 0.005，微量元素溶液 2 mL，

pH 7.3-7.5，不同盐浓度驯化通过添加不同 NaCl含量来实现；

LB培养基（g/L）：NaCl 10，蛋白胨 10，酵母提取物 5，pH值 7.0~7.5；
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微量元素溶液（g/L）：EDTA 0.1，ZnSO4∙7H2O 0.0078，CaCl2 0.011，

MnCl∙4H2O 0.008，FeSO4∙7H2O 0.01，（NH4）6Mo7O24 0.0021，CuSO4∙5H2O 0.0032，

COCl2∙6H2O 0.0032；

上述培养基均在 121 ℃下灭菌 20 min，固体培养基则在液体培养基中加入

15g/L的琼脂。

2.2.1.2 实验样品

本实验所用菌种为实验室保藏菌种 Acinetobacter sp. AHP123。

2.2.1.3 实验试剂及设备

所用试剂、仪器见附录表 1、2。

2.2.2 实验方法

2.2.2.1 Acinetobacter sp. AHP123耐盐性及脱氮探究

通过向混合氮源培养基中添加不同浓度的 NaCl：0%、0.5%、1%、1.5%和

2%探究不同盐浓度下 Acinetobacter sp. AHP123的生长状况及脱氮特性。

菌种 AHP123 在 LB 培养基中在 30 ℃、200 rpm 条件下振荡培养 12 h 后，

将活化的种子液使用生理盐水调整菌液 OD600值为 1.7，按 2%的比例接种至装有

100 mL添加了不同 NaCl浓度的混合氮源培养基的 250 mL三角瓶中，恒温振荡

培养 48 h。每 3 h测定菌体 OD600值，并分别在 24 h和 48 h时测定上清液中氨氮

和硝态氮含量。

2.2.2.2 Acinetobacter sp. AHP123的耐盐驯化

通过反复驯化的方式，将初始盐浓度设置为 1%，后续通过逐步提高培养基

中 NaCl浓度的方法对菌株 AHP123进行耐盐性能驯化。先将 AHP123在 LB培

养基中以培养条件为 30 ℃、200 rpm振荡培养 12 h后在添加了NaCl浓度为 1%

的混合氮源平板上划线，长出单菌落后，挑取生长状况较好的单菌落进行再次划

线，每传代 3 代，挑取单菌落在 LB 培养基中以 30 ℃、200 rpm 振荡培养 12 h

后，调整菌液 OD600值为 1.7，按 2%的比例接种至装有 100 mL 添加了 1% NaCl

浓度的混合氮源培养基的 250 mL三角瓶中振荡培养 48 h，每 24 h测定上清液中

氨氮和硝态氮含量以及 OD600值。当菌株生长稳定后再以同样的方式提高培养基

中 NaCl浓度为 1.5%，进行下一阶段的驯化，对于 1.5%盐浓度的驯化采用每传

代 5 代进行一次测定。将在 1%和 1.5%盐浓度下驯化完成的菌株分别命名为

Acinetobacter sp. AHP1231和 Acinetobacter sp. AHP1232。
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2.2.2.3分析方法

本研究所检测的主要指标及检测方法有：氨氮（NH4+-N）采用纳氏试剂分

光光度法（GB HJ535-2009）测定；化学需氧量（COD）采用重铬酸钾法

（HJ828-2017）测定；硝态氮（NO3-N）采用紫外分光光度法（GB HJ/T346-2007）

测定；总氮（TN）采用碱性过硫酸钾消解紫外分光光度法光度法（GB HJ636-2012）

测定；总磷（TP）采用钼酸铵分光光度法（GB11893-89）；OD600采用比浊法测

定。去除率的计算公式如下：

η=
�0−�1

�0

式中：C0表示 0 h相应的 COD或氮源浓度（mg/L），C1表示培养后某时间

相应的 COD或氮源浓度（mg/L）。每组设置 3组平行，采用 origin 2018对实验

结果进行统计分析并绘图。

对于 Acinetobacter sp. AHP123 脱氮性能研究显示，其脱氮途径推测为是通

过羟胺这一中间产物转化为氮气的（NH4+ →NH2OH→ N2O→ N2）[85]，不同于

典型的 HNAD细菌，Acinetobacter sp. AHP123可能具有不完全的 HNAD脱氮途

径和氮同化途径。故本研究中在对菌株进行耐盐性能驯化时菌株脱氮特性只需以

氨氮去除指标表征即可。

2.3 结果与分析

2.3.1 不同盐浓度对 Acinetobacter sp. AHP123的生长状况和脱氮性能影响

2.3.1.1 不同盐浓度冲击对 Acinetobacter sp. AHP123生长状况影响

不同盐胁迫（NaCl浓度为 0%、0.5%、1%、1.5%和 2%）下对菌株 AHP123

的生长状况的影响如图 2-1和表 2-1所示。

结果分析可知，不同盐度梯度培养下菌株 AHP123的初始 OD600均为 0.066，

在盐浓度≤2%的培养条件下均表现出增殖能力，然而其生长状况与盐度呈现负相

关性，NaCl浓度越高菌株生长速度越慢。NaCl浓度为 0%时，菌株在第 15 h时

生长状况 OD600值达到 1.252。提高 NaCl浓度分别为 0.5%、1%时，达到生长状

况最佳的时间分别是 18 h、33 h，此时的 OD600值分别为 1.141和 0.865。在培养

后期，0%、0.5%处理组 OD600值明显下降，可能是由于在培养后期培养基中营

养成分被消耗殆尽，导致菌体无法维持正常活性而大量死亡。而 1%处理组 OD600

值略有下降，菌体生长进入衰亡期。当盐浓度分别为 1.5%、2%时，48 h内均没
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达到最佳生长状况，说明盐胁迫对 AHP123的生长有抑制作用，且盐胁迫延长了

菌株生长至最佳生长状况的时间。

表 2-1 不同时间菌株 Acinetobacter sp. AHP123生物量
Table 2-1 Biomass of strain Acinetobacter sp. AHP123 at different time

盐度

时间
0% 0.5% 1% 1.5% 2%

0 0.066 0.066 0.066 0.066 0.066

3 0.355 0.267 0.154 0.132 0.077

6 0.843 0.498 0.296 0.16 0.131

9 1.055 0.765 0.321 0.217 0.152

12 1.221 0.952 0.361 0.233 0.178

15 1.252 1.056 0.466 0.269 0.198

18 1.171 1.130 0.589 0.302 0.226

21 1.141 1.109 0.675 0.347 0.244

24 1.116 1.078 0.734 0.374 0.268

27 1.078 1.048 0.776 0.389 0.287

30 1.042 1.013 0.804 0.406 0.305

33 1.003 0.967 0.825 0.411 0.322

36 0.947 0.887 0.807 0.424 0.325

39 0.941 0.857 0.815 0.441 0.346

42 0.912 0.812 0.799 0.436 0.358

45 0.887 0.779 0.775 0.447 0.367

48 0.856 0.754 0.747 0.453 0.378
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图 2-1 菌株 Acinetobacter sp. AHP123在不同盐浓度下生长曲线
Fig.2-1 Growth curve of Acinetobacter sp.AHP123 under different salt concentrations

2.3.1.2 不同盐浓度冲击对 Acinetobacter sp. AHP123脱氮效果影响

图 2-2显示了不同盐浓度冲击对 AHP123菌脱氮效果影响的实验结果。

根据图 2-2a和 2-2b分析表明，当 NaCl浓度在 0.5%内，第 24 h时，菌株的

生长没有受到明显抑制。盐浓度可能会延长 AHP123的生长速率，在第 48 h时，

在盐浓度 0.5%下的菌株已经进入衰亡期，使得盐浓度为 1%时的菌株生物量反而

高于盐浓度为 0.5%时菌株的生长量。

从图 2-2c和 2-2d也可以看出，氨氮降解速率也与盐浓度呈负相关。对于盐

浓度为 0%的处理组，在 24 h 时氨氮基本完全降解，去除率达到 95.72%。在盐

浓度为 1%~2%内，氨氮的去除率没有明显区别，但在第 48 h时，盐浓度为 1%

时氨氮去除率达到 69.13%。然而，不同盐浓度下的系统里硝态氮的去除率均为

负值，由菌株 AHP123的脱氮机制可知，在混合氮源条件下，无机氮全部被同化

为生物氮，当氨氮完全去除后才开始利用硝态氮，硝态氮的利用过程还未发生[34]。

由此可见，菌株在盐浓度 1%范围内具有较好的脱氮效果，但随着盐浓度的升高

会抑制 AHP123 的脱氮速率。实验结果表明，当 NaCl 浓度≤1%时，AHP123 菌

株表现出良好的脱氮性能。然而，随着盐浓度的升高，盐胁迫会抑制菌株的脱氮

速率故后续对菌株 AHP123的耐盐驯化选用 1%为初始驯化盐浓度。
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图 2-2 菌株 Acinetobacter sp. AHP123在不同盐浓度下 24 h和 48 h时 OD600(a、b)、
NH4+-N(c、d)浓度、NO3--N(e、f)浓度

Fig. 2-2 OD600(a、b), NH4+-N(c、d) concentration, NO3--N(e、f) concentration of strain
Acinetobacter sp. AHP123 at 24 h and 48 h under different salt concentrations

2.3.2 驯化过程中 Acinetobacter sp. AHP123生长及脱氮性能

为了提高 AHP123的耐盐性，对菌株 AHP123进行盐胁迫的驯化，图 2-3展

示了在 NaCl浓度为 1%的混合氮源培养基中驯化期间菌株的生长状况以及 COD

和氨氮的脱除效率。在盐浓度为 1%时，经过 15代的反复驯化（每传代 3代驯化

进行一次测定），在 24 h内，AHP123在 1%的盐浓度下的菌株生物量逐渐由初
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始的 0.734升高到 1.34，氨氮的去除率也一直维持在 97.13%左右。驯化前期，

COD的去除率并不稳定，但随着驯化次数的增加，COD去除率逐渐升高，在第

48 h时最高能达到 70.14%。

图 2-3 菌株 Acinetobacter sp. AHP123在 1% NaCl下反复驯化 24h及 48h的 OD600(a)、
COD去除率(b)、NH4+-N去除率(c)

Fig. 2-3 OD600(a), COD(b) removal rate and NH4+-N(c) removal rate of strain Acinetobacter
sp. AHP123 after repeated acclimation in 1% NaCl for 24h and 48h

选取在 1%盐度下驯化完成的菌株 AHP123继续进行盐浓度为 1.5%的驯化，

驯化期间菌株的生长状况以及 COD和氨氮的脱除效率如图 2-4所示。由于盐浓

度为 1.5%时对 AHP123的抑制作用更加明显，在进行 40代驯化（每传代 5代驯

化进行一次测定）后，菌株生物量（OD600）由初始的 0.178最终达到 0.743，较

驯化初始时提高了 4.17倍。COD和氨氮去除率分别达到 69.55%和 69.59%，较

未驯化时氨氮的去除率提高了 2.27倍。可见，对一株普通的异养硝化好氧反硝

化菌株进行盐浓度的驯化，提高其在高盐废水中对污染物的去除能力是可行的。
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图 2-4 菌株 Acinetobacter sp. AHP123在 1.5% NaCl下反复驯化 24 h的 OD600(a)、COD
去除率(b)、NH4+-N去除率(c)

Fig. 2-4 OD600(a), COD(b) removal rate and NH4+-N(c) removal rate of strain Acinetobacter
sp. AHP123 after repeated acclimation in 1.5% NaCl for 24 h and 48 h

2.4 小结

HNAD菌广泛存在于各种水体、土壤中，假单胞菌（Pseudomonas sp.）、不

动杆菌（Acinetobacter sp.）、粪产碱菌（Alcaligenes sp.）、红球菌（Rhodococcus

sp.）、芽孢杆菌（Bacillus sp.）等均为典型的反硝化功能菌属。HNAD菌能够同

时进行硝化和反硝化，能更加经济有效的去除废水中的污染物。为了使实验室保

存到一株 HNAD菌在高盐胁迫下能有效去除废水污染物，本章考察了不同 NaCl

浓度梯度下的 Acinetobacter sp. AHP123 生长情况及脱氮效果，并进行了耐盐驯

化，得出以下结论：

(1) 通过设置不同盐浓度的混合氮源培养基（0%、0.5%、1%、1.5%、2%），

探究了 NaCl浓度对菌株生长状况和脱氮速率的影响。结果表明在 0%-2%的盐浓

度下，随着盐浓度升高会抑制菌株生长和脱氮速率。NaCl浓度为 0%的处理组在

15 h能达到生长状况最佳，此时 OD600值为 1.252。当盐浓度分别为 0.5%、1%时，

达到生长状况最佳的时间分别被延迟至 18 h和 33 h。当盐浓度分别为 1.5%、2%
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时，48 h内均没达到最佳生长状况，说明高盐浓度会抑制 AHP123的生长。

(2) 确定 1%为初始驯化盐浓度进行反复驯化。在 1%盐浓度下驯化 15代后，

菌株生物量提高，氨氮去除率稳定在 97.31%，COD去除率提升至 70.12%；继续

在 1.5%盐浓度下驯化 40代，氨氮去除率提高了 2.27倍。
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第 3章 活性污泥处理高盐含氮废水的定向驯化

3.1 引言

生物法因其处理成本低，且二次污染的风险小在污水净化中广泛应用。在生

物法中，活性污泥法是污水处理领域广泛应用的技术，在处理高盐含氮废水方面

具有重要作用。曝气池中的活性污泥对有机污染物的降解效率起着决定性作用。

这种降解效能主要取决于污泥微生物的代谢活性，而后者又与微生物群落的结构

特征及其功能多样性密切相关。

活性污泥法是污水处理领域广泛应用的技术，在处理高盐含氮废水方面具有

重要地位。然而，高盐浓度和高氨氮对活性污泥中的微生物具有显著抑制作用，

导致传统活性污泥法处理此类废水时面临处理效率低、微生物活性受抑制等问题。

为了提高活性污泥对高盐含氮废水的处理效果，需要对活性污泥进行定向驯化，

筛选出适应高盐高氨氮环境的微生物菌群。目前，虽然已有一些关于活性污泥处

理高盐含氮废水的研究，但针对不同盐浓度和氨氮浓度梯度驯化下活性污泥中微

生物群落结构变化、提高处理效果等方面的研究仍不够深入。本章以取自污水处

理厂二沉池的回流污泥为研究对象，采用人工配置的含盐含氮废水进行活性污泥

的定向驯化，通过监测污泥性能指标和废水处理效果，深入探究活性污泥在驯化

过程中的变化规律，为优化高盐含氮废水处理工艺提供理论依据和实践指导。

3.2 材料与方法

3.2.1 实验材料

3.2.1.1 实验装置与运行条件
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图 3-1 实验驯化装置
Fig. Experimental acclimation device

实验使用的是容积为 5 L的锥形瓶作为反应器进行好氧活性污泥的驯化，其

有效容积为 4 L。驯化过程中，使用水浴锅进行温度的控制，使温度维持在 28 °C。

将人工配置的合成废水泵入反应器中并搅拌混合，使用 2 mol/L的氢氧化钠调节

pH为 6-8。放入曝气头，使气泵经过底部扩散向反应器供应空气，曝气速率由气

体流量计控制在 0.8–1 L/min，水力停留时间（HRT）为 24 h，即每 24 h进行一

次换水，每 12 h进行一次 pH检测及调控，污泥沉降时间设置为 30 min，污水由

上清倒出。如图 3-1所示，反应器通过气泵供气，并配有流量阀、气体流量计、

进气管，并通过水浴锅进行温度控制。

3.2.1.2 实验用水与接种污泥

人工配水有利于实验水质的稳定便于驯化阶段的污泥培养。本研究的进水采

用自来水配置的人工废水。由葡萄糖为碳源、氯化铵为氮源、磷酸二氢钾磷源配

制而成，添加 NaCl 进行含盐驯化，并添加 2 mL/L 的微量元素，其中微量元素

营养液[86]组成成分（g/L)：NiCl2·6H2O 0.024，FeCl3 1.5，CuSO4 0.002，H3BO3 0.006，

CoCl2·6H2O 0.19，MnSO4·H2O 0.061，H4MoNa2O6 0.024 和 ZnCl2 0.07，分别溶

解后混匀，置于 4℃冰箱保存备用。不同氨氮浓度的废水通过调整氯化铵的添加

量实现，并根据驯化情况调整碳源添加量，每阶段驯化完成并稳定后进行下一阶

段的驯化。在驯化过程中始终维持 N:P=5：1。表 3-1显示了每个阶段的进水水

质特性，实际浓度以实验过程中测定为准。
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表 3-1 人工合成废水进水水质

Table 1.The indicators of the synthetic wastewater samples.

Wastewater NH4+-N(mg/L) COD (mg/L) TP (mg/L) Salinity (%)

ASA 100 2500 20 0

ASB 100 2500 20 0.5

ASC 100 2500 20 1

ASD 150 3000 30 0

ASE 200 4500 40 0

本实验所用接种污泥取自安徽省芜湖市城南污水处理厂二沉池的回流污泥，

污泥呈黄褐色泥水混合液，沉淀性能良好。将所取活性污泥先静置沉淀排出上清

液并用自来水清洗 6遍。然后将其置于实验室塑料桶内闷曝 24 h；闷曝结束后将

活性污泥投加反应器中[87]。取回的活性污泥主要性质由表 3-2所示。

表 3-2 活性污泥初始特性

Table 3-2 Initial Characteristics of Activated Sludge

初始指标 SV30 (%) MLSS (mg/L) SVI (mL/g) pH

活性污泥 35 5209 67 6.67

3.2.1.3 实验试剂及设备

所用试剂、仪器见附录表 1、2。

3.2.2 实验方法

3.2.2.1 好氧污泥的驯化

考虑到接种污泥为絮状污泥，为避免培养初期污泥因上浮而流失，反应器在

启动初期采用间歇进料的运行方式[88]。本实验按照一定的梯度逐渐提高进水废水

中 NaCl含量以及氨氮浓度的方式对活性污泥进行培养。水力停留时间定为 24 h，

体积交换比为 50 %。反应器污泥接种运行后的污泥浓度为MLSS=4000 mg/L。

实验过程中每 5 d取样考察反应器内污泥浓度、污泥沉降性能变化情况，每隔 24

h定时取样，以系统 COD、NH4+-N等污染物去除率达到 80%以上作为污泥耐盐

和耐高氨氮废水驯化完成的表征指标。

3.2.2.2 活性污泥指标的测定

活性污泥驯化过程中，每隔 5 d 对驯化系统中的活性污泥的污泥沉降比

（SV30）、污泥浓度的测定(MLSS)进行一次测定，并计算污泥体积指数（SVI），

检测驯化过程中活性污泥特性。
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3.2.2.3水质分析

同第二章 2.2.2.3

3.3 结果分析

3.3.1不同时期 SV30、MLSS及 SVI的变化

3.3.1.1 SV30、MLSS变化

污水生物处理系统的效能很大程度上取决于活性污泥的性能，因此考察表征

活性污泥性能的污泥沉降比（SV30）、混合液中的悬浮固体（MLSS）、污泥体

积指数（SVI）等指标是很有有必要的。活性污泥驯化结果的好坏是提高生物处

理系统运行效果的关键，为促使系统内微生物量快速繁殖，在实验过程中采用不

排泥的方式[89]。图 3-2中分别展示了活性污泥处理高盐及高氨氮废水定向驯化过

程中 5个系统（ASA、ASB、ASC、ASD、ASE）的 SV30、MLSS随污泥驯化的

变化曲线。在驯化期间，除取样分析外没有进行人为的排泥。对于五个驯化系统，

反应初期系统中的 SV30均在 40%左右，初始污泥浓度为 4000 mg/L。对于 ASA

系统（图 3-2a)，在驯化到第 30天时，系统中的污泥浓度出现下降，为 6390 mg/L，

此时对污泥系统进行观察，发现曝气装置出现问题而曝气量过大导致大量松散的

污泥絮体随着出水被淘洗出反应器，对曝气装置进行调整后系统逐渐恢复。对于

ASB（图 3-2b)系统的驯化，污泥浓度有一个先下降后上升的过程，这个过程可

能是由于刚接种的污泥不适应新的环境导致少量微生物死亡从而降低了污泥浓

度。五个驯化系统的污泥浓度都随着驯化的进行有所升高，说明系统中的微生物

在逐渐适应新的环境，微生物的繁殖促进了污泥浓度的提高。在驯化过程及后期

处理过程中，活性污泥的浓度一直处于较高的水平，五个系统最终污泥浓度分别

为 6123 mg/L、7690 mg/L、8190 mg/L、13038 mg/L、9126 mg/L。污泥沉降比分

别为 65%、87%、91%、95%、91%。
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3.3.1.2 SVI变化

图 3-3显示了五个系统在驯化期间污泥体积指数（SVI）的变化曲线。据报

道，对于处理一般城市污水的活性污泥的 SVI值为 50~150 mL/g，SVI值过大时

属于污泥膨胀。然而在 ASA（图 3-2a)系统驯化至第 10 d及 ASB（图 3-2b)系统

驯化至第 15 d时，活性污泥的 SVI分别增加到了 173 mg/L以及 157 mg/L，污泥

沉降性能变差，导致 ASA 和 ASB 系统中氨氮去除率分别下降到 35.41%和

图 3-2 污泥驯化期间系统污泥特性变化：ASA(a)、ASB(b)、ASC(c)、ASD(d)、ASE(e)
Fig. 3-2 Changes of sludge characteristics during aerobic activated sludge acclimation:

ASA(a), ASB(b), ASC(c), ASD(d) and ASE(e)
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47.79%。对 ASA 系统的 pH 值进行检测发现过低于 4.5，这可能引起污泥中丝

状细菌的丰度增加，从而污泥体积膨胀[90]；对 ASB系统进行检测发现气体流量

计控制不稳，使得系统中曝气过量。后续通过对 ASA驯化系统的 pH值进行定

时调整至 pH值为 7-8以及对 ASB驯化系统的曝气量进行控制，ASA和 ASB系

统污泥沉降性能逐渐恢复正常，待适应工艺条件的微生物逐渐生长繁殖起来以后

污泥浓度开始升高并逐渐稳定。而由图 3-3c、3-3d和 3-3e 可以看出，在驯化期

间，系统 ASC、ASD、ASE系统中污泥特性良好，污泥驯化系统运行稳定。

图 3-3 好氧活性污泥驯化期间系统 SVI：ASA(a)、ASB(b)、ASC(c)、ASD(d)、ASE(e)
Fig. 3-3 System SVI during Aerobic Activated Sludge Acclimation：

ASA(a),ASB(b),ASC(c),ASD(d) and ASE(e)
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3.3.2 处理高盐废水活性污泥的定向驯化

3.3.2.1 COD去除效果

图 3-4展示的是在盐胁迫下好氧活性污泥驯化期间 COD浓度的变化。对于

ASA系统，在驯化初期，COD去除率随着驯化时间的进行在稳定上升，此时系

统中进水 COD浓度为 2600 mg/L左右，但此时活性污泥处理效果并不理想。在

驯化持续到第 6天开始，COD的去除率由 95.23%逐渐开始下降至 55.17%，COD

去除率的降低可能与细菌代谢能力减弱有关[91]。后续为提高对废水中氨氮的去除

效果，通过提高葡萄糖添加量来增加碳源。经过 40天的驯化，系统可稳定运行，

此时进水 COD 浓度均维持在 3300 mg/L 左右，COD 去除率最高可达 98.07%。

对于盐胁迫的活性污泥驯化，COD浓度均维持在 3500 mg/L的范围内，最终 ASB

和 ASC驯化系统中的 COD去除率分别为 90.71%和 91.56%。

图 3-4 盐胁迫驯化期间 COD：ASA(a)、ASB(b)、ASC(c)
Fig. 3-4 COD during salt stress acclimation：ASA(a),ASB(b) and ASC(c)

3.3.2.2 NH4+-N去除效果

图 3-5是活性污泥处理高盐废水定向驯化期间系统 ASA、ASB、ASC中氨

氮浓度变化。首先对从污水处理厂取回的活性污泥进行不添加 NaCl的含氮废水

的活性污泥驯化处理（ASA），使盐胁迫驯化期间进水氨氮浓度维持在 100 mg/L。
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在驯化前期，ASA系统中进水氨氮浓度在逐渐升高，这可能是微生物不适应新

环境，抑制了污泥中微生物的生长，甚至导致微生物的死亡，从而使得细胞内氨

氮污染物释放到体系中导致氨氮浓度升高。从图 3-4a可以看出，此时 COD浓度

过低，这可能导致微生物没有充足的碳源提供生长，也是氨氮去除效果不好的原

因之一。通过调整碳源添加量，在驯化到第 40天时，系统出水氨氮浓度基本稳

定且最低能达 1.19 mg/L，此时氨氮去除率能达到 97.73%。后保持氨氮浓度为 100

mg/L采用逐步增加 NaCl浓度的方式进行含盐废水的驯化（ASB、ASC）。驯化

初期，由于 NaCl的加入，活性污泥中的微生物对于突然的盐浓度冲击并不适应，

导致出水中氨氮污染物浓度较高，但随着驯化时间的进行，微生物经过更迭与淘

汰，一些耐盐或嗜盐微生物出现，逐渐适应盐环境，氨氮去除率逐渐升高，ASB

和 ASC系统均在第 23天时达到稳定，氨氮去除率分别可达到 98.97%和 98.48%。

图 3-5 盐胁迫驯化期间 NH4+-N：ASA(a)、ASB(b)、ASC(c)
Fig. 3-5 NH4+-N during salt stress acclimation：ASA(a),ASB(b) and ASC(c)

3.3.3 处理高氨氮废水活性污泥的定向驯化

3.3.3.1 COD去除效果

图 3-6是处理高氨氮废水活性污泥定向驯化期间COD浓度以及COD去除率

变化曲线。驯化期间采用的是人工配置的合成废水，葡萄糖为驯化系统的唯一碳
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源，随着进水中氨氮浓度的提高，为了确保系统中有充足的碳源可供微生物利用，

在驯化过程中每天取样检测出水 COD浓度的变化，并根据同一时间出水中氨氮

浓度来调整进水 COD浓度。在驯化第一天，ASD和 ASE系统中 COD去除率分

别达到了 97.36%和 70.78%，而后开始出现下降，出现初始去除率较高的原因可

能是由于每阶段驯化完成后，采用的是从上一阶段取出MLSS=4000 mg/L的部分

污泥进行下一阶段活性污泥的驯化，这一行为直接对系统进行了污泥排泥。而后

又由于废水中氨氮浓度的提高，还未适应新环境的微生物活性受到抑制，出现短

暂的下降趋势。对于 ASD系统，当进水氨氮浓度为 150 mg/L时，此时 COD浓

度为 3500 mg/L，经过 45天的驯化，COD出水浓度可达 402.41 mg/L，此时 COD

去除率为 85.83%。当进水氨氮浓度提高到 200 mg/L时即 ASE系统，通过调整，

COD去除率最高可达 75.36%。

图 3-6 高氨氮废水驯化期间 COD：ASA(a)、ASD(b)、ASE(c)
Fig. 3-6 COD during acclimation of high ammonia nitrogen wastewater:ASA(a),ASD(b) and

ASE(c)

3.3.3.2 NH4+-N去除效果

对于处理高氨氮废水活性污泥的定向驯化期间系统中氨氮浓度及去除率如

图 3-7所示。经过 40天的时间在完成进水废水中氨氮浓度为 100 mg/L的好氧活
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性污泥驯化后。增加系统中氨氮浓度为 150 mg/L（即 ASD）进行高氨氮浓度合

成废水的定向驯化。在驯化前期由于系统的污泥排泥，使得氨氮去除率能够达到

89.29%，而后由于废水中氨氮污染物的升高，微生物受到冲击，不适应新环境的

微生物代谢变慢，氨氮去除率开始下降，随着驯化的进行，活性污泥对氨氮的去

除能力逐渐恢复。当驯化到 45天时，ASD系统中氨氮去除率可达到 99.12%，此

时出水氨氮浓度为 90.45 mg/L。

再次提高进水废水的氨氮浓度到 200 mg/L进行驯化（即 ASE系统）。ASE

系统第一天氨氮去除率可达 90.15%。随着驯化进行到第 24天时，系统中氨氮去

除率达到 76.72%，后又稳定运行了 10天，后续氨氮去除率保持不变。这可能是

过高的 NH4+-N浓度下硝化细菌代谢能力达到一定阈值，从而导致活性污泥系统

的生物量减少，进而降低了硝化性能[92, 93]，这也是影响硝化作用的因素之一。

图 3-7 高氨氮废水驯化期间 NH4+-N：ASA(a)、ASD(b)、ASE(c)
Fig. 3-7 NH4+-N during acclimation of high ammonia nitrogen wastewater:ASA(a),ASD(b)

and ASE(c)

3.4 小结

本章分别对活性污泥混合菌群处理高盐高氨氮废水进行定向驯化研究，并将

驯化完成的五组不同的好氧活性污泥分别命名为 ASA（氨氮浓度 100 mg/L）、

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/nitrifying-bacterium
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ASB（氨氮浓度 100 mg/L和 NaCl浓度 0.5%）、ASC（氨氮浓度 100 mg/LNaCl

浓度 1%）、ASD（氨氮浓度 150 mg/L）、ASE（氨氮浓度 200 mg/L）。结果显

示：

(1) 驯化前期，ASA系统和 ASB系统分别在第 10天和第 15天活性污泥的

SVI分别从 80 mg/L 增加到了 173 mg/L 以及 83 mg/L 增加到了 157 mg/L，出现

了污泥膨胀现象。分别对驯化过程中 ASA系统 pH值和 ASB系统的通气量进行

调整和控制，污泥沉降性能逐渐恢复正常，后期驯化均稳定进行，且污泥浓度一

直处于较高水平。在驯化期间污泥浓度升高，所有系统中微生物繁殖良好。

(2) 对于处理含盐废水好氧活性污泥的定向驯化，在盐胁迫下，随着驯化进

行，COD 和氨氮去除率逐渐提高，当系统中 NaCl 浓度为 1%时，氨氮和 COD

去除率最高分别可达 98.48%和 91.56%。

(3) 对于处理高氨氮废水好氧活性污泥的定向驯化，当进水废水中氨氮浓度

提高至 200 mg/L时，通过调整碳源，经过 34天的驯化，最终 COD去除率最高

为 75.36%，氨氮去除率最高达 76.72%，系统氨氮及 COD 去除率均达到稳定不

再上升，此时系统中氨氮浓度达到了活性污泥微生物处理高氨氮废水的极限。实

验表明，在一定的盐浓度或者氨氮浓度范围内，经驯化后的活性污泥能够很好的

处理高盐高氨氮废水。
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第 4章 驯化完成的活性污泥中微生物多样性及演替规

律

4.1 引言

污水生物处理系统中微生物的种群结构及微生物多样性、结构稳定性和功能

稳定性在污水处理系统有效性中起着重要作用[94]。在污水处理过程中，微生物群

落结构和多样性对处理系统的稳定性和处理效果起着决定性作用。对于高盐高氨

氮废水处理，活性污泥中的微生物在驯化过程中会发生群落结构和功能的动态变

化。了解这些变化规律，有助于揭示微生物对高盐高氨氮环境的适应机制，进而

优化处理工艺。尽管已有研究关注微生物在废水处理中的作用，但对于不同盐浓

度和氨氮浓度驯化下活性污泥微生物群落的演替规律、代谢功能变化等方面的研

究还存在诸多空白。本章借助高通量测序技术和生物信息学分析方法，对不同盐

浓度和氨氮浓度驯化完成的活性污泥样品进行研究，深入剖析微生物群落组成、

结构变化以及代谢功能特征，为深入了解高盐含氮废水处理过程中微生物的作用

机制提供理论支撑，为进一步优化废水处理工艺提供科学依据。

4.2 材料与方法

4.2.1 实验材料

4.2.1.1 活性污泥样品

分别对 ASA、ASB、ASC、ASD、ASE五个活性污泥驯化系统在驯化完成

时取样。将 40 mL污泥装于已经灭菌的 50 mL离心管中，每组样品一式三份。

取样完成后迅速放入-80 ℃冰箱中冷冻保存

4.2.2 实验方法

4.2.2.1 高通量测序

将冻干污泥样品送往生工生物工程（上海）股份有限公司进行高通量测序。

使用细菌引物 341 F（CCTACGGGNGGCWGCAG）和 805 R（GACTACHVGG
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GTATCTAATCC）依次进行 16S rDNA的 V3和 V4区的 PCR扩增和高通量测序。

本研究采用 Shannon、Chao1、ACE、Simpson和 Coverage 指数来评估微生物群

落多样性。基于 97%的序列相似性阈值对操作分类单元（OTU）进行聚类分析。

在分类学分析过程中，未能鉴定的微生物类群标记为"unclassified"，同时将各样

本中相对丰度低于 1%的微生物类群统一归类为"others"。该实验的测序原始数据

已上传到 NCBI数据库，注册号为 PRJNA1225472。

4.2.2.1 微生物代谢功能

通过 KEGG 数据库进行对比，挑选出参与新陈代谢、遗传信息处理、环境

信息处理和细胞过程的主要代谢功能，并使用 RStudio 4.4.3进行各功能基因相对

丰度图绘制。

4.3 结果与分析

4.3.1 微生物群落组成与结构

4.3.1.1 微生物群落丰富度

图 4-1(a)展示的是稀释性曲线（Rarefaction Curve），结果表明，测序量在达

到 50000后，曲线斜率逐渐降低，说明测序数据合理，样品的测序深度较好，微

生物群落的多样性已经达到饱和，证明本试验的测序量适当，足以反映样品的物

种丰富度。从 Alpha多样性图可以看出，ASE的系统的 Shannon值是所有好氧活

性污泥系统中最大的，表明该系统具有较高的微生物丰富度和良好的生物多样性。

等级丰度曲线（Rank-abundance）[95]（图 4-1b)主要用来解释检测物种的丰

富度及均匀度。这种曲线形态反映了群落中物种的多样性和相对多度分布情况。

从图 4-1(b)中可以看出 5个样品对应的曲线最初丰度下降较为迅速，表明优势物

种的丰度较高，与其他物种的丰度差距明显；而当 OTU Rank大于 200后，丰度

下降趋势逐渐变缓，意味着稀有物种的数量较多，但它们各自的丰度都很低。

对于本图 4-1c，采用主成分分析（PCA）方法对五种样品 ASA、ASB、ASC、

ASD、ASE间细菌群落在 OTU水平上的组成差异进行评估。结果显示，横坐标

和纵坐标上各变量对样本组成差异的解释能力分别为 42.55%和 26.89%。此外，

图 4-1（c）中描绘的 PCA图表明，五个好氧活性污泥系统在图中距离较远，说

明物种相似性较低。
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图 4-1 Alpha指数稀释性曲线图（OTU水平）(a)、RankAbundance曲线图(b)、功能 PCA
图（KEGG功能注释）(c)

Fig. 4- 1 Alpha Exponential Dilution Plot (OTU Level), Rank Abundance Plot, Functional
PCA Plot (KEGG Function Note)

4.3.1.2 α多样性

Alpha多样性指数是表征微生物群落生态特征的重要指标，主要用于评估特

定生境中微生物类群的丰富度。通常包括 Chao1指数、Simpson指数、Coverage

指数、Shannon指数等。其中 Coverage指数是指微生物覆盖率，其数值越高，则

样品中存在未检测出物种的概率就越低，当 Coverage＞0.92时，即可认为测序深

度合理，能够真实的反映出样品内部的微生物情况[96]。不同盐浓度及氨氮浓度驯

化下的微生物多样性指数见表 4-1。从 ASA、ASB、ASC、ASD、ASE这 5个污

泥样品中获得 95715、88753、103567、90455、97680 个有效读数。各样本的

Coverage指数均在 100%，这说明所获得的序列能够覆盖大部分微生物[97]，本研

究的测序结果能够充分显示 5 个活性污泥驯化系统中的微生物多样性和群落演

替。通过 Chao值和基于丰度的覆盖率估计（ACE）评估物种丰富度，用 Shannon

和 Simpson值表征物种多样性。分别由不同盐浓度进水的 ASA、ASB、ASC系

统和不同氨氮浓度的 ASA、ASD、ASE系统的可以看出，随着废水中盐浓度的

增加，ACE指数由 368.0589增加到 477.7851，而随着废水中氨氮浓度的增加，

https://www.sciencedirect.com/topics/agricultural-and-biological-sciences/species-diversity
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ACE指数由 368.0859增加到 445.7690，表明废水中盐浓度和氨氮浓度的升高，

均会使驯化系统中微生物群落丰富度增加。生物系统的多样性对系统的稳定性有

一定的影响，抵抗外部环境波动的能力随着多样性的增加而增加[98]，微生物群落

的多样性与 Shannon指数具有相同的趋势[98]。在驯化过程中，对于处理不同盐浓

度进水废水的定向驯化，ASC的 Shannon指数值最高。而对于处理不同氨氮浓

度进水废水的定向驯化，ASE 的 Shannon指数值最高，说明这两组系统中微生

物更加丰富。得出的结论是，高丰度和多样性的微生物群落有利于降解高氨氮及

盐胁迫下废水中的氨氮。此外，图 4-2a、b显示，在活性污泥驯化系统中观察到

的 OTUs总数为 2673个，其中 9.2%的 OTUs被所有好氧活性污泥系统共享，ASC

系统的细菌群落中独特 OTU最多。

表 4-1 活性污泥样品的细菌多样性指数

Table4-1 Bacterial diversity indices of activated sludge samples

Sample Chao Shannon Ace Simpson Coverage

ASA 346.5942 2.9896 368.0859 0.0827 100

ASB 399.8260 3.3214 420.7359 0.0706 100

ASC 449.7351 3.3197 477.7851 0.0584 100

ASD 402.8732 3.2821 431.1727 0.0669 100

ASE 422.5970 3.3664 445.7690 0.0794 100

图 4-2 物种分布韦恩图

Fig.4-2 Venn diagram of species distribution

4.3.2 不同驯化系统内微生物群落组成及结构变化

4.3.2.1 门水平微生物群落组成及结构分析

在门水平上，每个系统运行期间的微生物群落结构如图 4-3所示。从 ASA、

ASB、ASC、ASD、ASE收集的活性污泥样品中，Patescibacteria（髌骨菌门）、

Bacteroidota（拟杆菌门）、Actinobacteriota（放线菌门）、Proteobacteria（变形
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菌门）、Firmicutes（厚壁菌门）、Desulfobacterota（脱硫菌门）是优势菌门，

这些菌门广泛存在于用于有机物去除的活性污泥样品中[99]。其中，相较于 ASA

来说，髌骨菌门的相对丰度在 ASB、ASC、ASD、ASE 中分别降低了 7.26%、

34.55%、11.32%、4.64%。髌骨菌门是近年新界定的超级类群，在地下水中常与

反硝化菌共存[100]，可对脱氮性能产生积极的作用，能够强化系统的脱氮能力。

在本研究中，随着盐浓度及氨氮浓度的升高，髌骨菌门丰度有所下降，可以推断，

在盐胁迫或者高氨氮浓度的抑制下，一些不能适应系统环境的髌骨菌门被消除，

从而降低了它们的丰度[101]。拟杆菌门是一种革兰氏阴性细菌[102]，可利用于含氮

物质及类固醇等物质，提高大分子有机物的降解能力[103-105]。其代谢活性有利于

有机物降解，提高废水处理效率。与 ASA相比，ASB、ASD、ASE中拟杆菌门

的丰度分别增加了 1.64%、10.96%、13.32%，这说明，随着盐胁迫或氨氮浓度的

升高，为了更好的去除废水中的污染物，拟杆菌门的丰度也会有所增加。门水平

的优势微生物还包括放线菌门、变形菌门、厚壁菌门、脱硫菌门。研究表明，变

形菌门是硝化和反硝化细菌中种类最多的一类，在脱氮过程中占主导地位[106]，

在去除 COD、反硝化和降解低分子量有机物等过程中发挥重要作用[105, 107, 108]，

是参与污泥生物脱氮脱磷和有机物降解过程的重要微生物物种。据报道，厚壁菌

门能够通过产生内生孢子来抵抗极端环境[109]，并与反硝化过程呈正相关[110, 111]，

具有良好的反硝化性能[112]，厚壁菌门在 ASB、ASC、ASD、ASE系统均有增加。

这些门的富集使得活性污泥更好的适应盐胁迫下对氨氮污染物的去除。

图 4-3 五个系统微生物组成群落门水平
Fig.4-3 Phylum level of microbial composition in five systems

https://www.sciencedirect.com/topics/agricultural-and-biological-sciences/firmicutes
https://www.sciencedirect.com/topics/agricultural-and-biological-sciences/firmicutes
https://www.sciencedirect.com/topics/agricultural-and-biological-sciences/endospore
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4.3.2.2 属水平微生物群落组成及结构分析

在属水平上，对 ASA、ASB、ASC、ASD、ASE驯化系统进一步进行分析

（图 4-4），5个反应器的优势均属主要是 norank_Saccharimonadales（鞘氨醇单

胞菌）、Chryseobacterium（金黄杆菌属）、Propionibacterium（丙酸杆菌属）、

Actinomyces（放线菌属）、norank_Weeksellaceae、Bifidobacterium（双歧杆菌属）、

Corynebacterium（棒状杆菌属）、norank_Bacteroidales、TM7a（糖细菌）、Ottowia

（奥托氏菌属）、Brachymona（反硝化短枝单胞菌属），每个反应系统中主要菌

属的相对丰度差异很大。鞘氨醇单胞菌是 ASA、ASB、ASD、ASE系统中相对

丰度较高的菌属，相对丰度分别为 32.03%、29.19%、26.38%、31.58%，说明该

菌属具有较强的水质环境冲击能力。从 ASA到 ASB和 ASC中丙酸杆菌属的丰

度逐渐升高，ASC的优势菌属变为丙酸杆菌属（15.15%），这表明在盐胁迫下，

丙酸杆菌属比鞘氨醇单胞菌具有更强的生存能力[113]。而 ASD、ASE驯化系统中

鞘氨醇单胞菌和丙酸杆菌属的相对丰度变化并不明显，说明鞘氨醇单胞菌抗高氨

氮废水冲击力的能力更好。金黄杆菌属是一类无鞭毛，无芽孢，严格好氧生长的

革兰氏阴性菌，呈短小杆状[114]，其广泛分布于水体、土壤和环境中，能够代谢

包括甘油和海藻糖在内的多种多糖和蛋白类物质，并且其对于多种抗生素都有抗

性[115]，其在 ASA 系统中相对丰度最高为 13.89%，随着盐浓度和氨氮浓度的升

高，在 ASB、ASC、ASD、ASE系统中金黄杆菌属相对丰度分别为 13.15%、13.35%、

9.11%和 6.91%，较高的盐浓度和氨氮浓度都会抑制金黄杆菌属的生长。双歧杆

菌属是反硝化菌株[116]，在 ASA、ASB、ASC系统中，其相对丰度分别为 4.57%、

9.35%、7.86%，随着盐浓度由 0%逐步增加到 1%，双歧杆菌属的丰度分别增加

了 4.78%和 3.28%，而 ASC系统相较于 ASB系统，丰度降低了 1.49%，在盐胁

迫下，系统为了更好的抵抗盐浓度的冲击，双歧杆菌属的丰度有所提升，然而，

当盐浓度超过一定阈值时，可能会抑制双歧杆菌属的生长。在 ASD、ASE系统

中几乎没有双歧杆菌属的存在，高浓度的氨氮对双歧杆菌属的生长和繁殖具有明

显的抑制作用。
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图 4-4 五个系统微生物组成群落属水平

Fig.4-4 The microbial composition of the five systems was at genus level

4.3.3 微生物代谢功能预测

基于 PICRUSt的代谢功能预测显示，该研究揭示了好氧活性污泥系统中微

生物群落的功能特征。参与新陈代谢、遗传信息处理、环境信息处理和细胞过程

的主要代谢功能如图 4-5所示。在环境信息处理中信号转导与膜转运相对活跃，

对于 ASA、ASB、ASC、ASD、ASE系统中，信号转导与膜转运相对丰度分别

为 5.70%、6.24%、5.89%、7.24%、6.10%和 2.99%、2.76%、2.77%、3.03%、2.91%。

重要的是，在代谢功能基因中，其他次级代谢物的生物合成在 KEGG 二级基因

中含量最高。具体来说，碳水化合物代谢和氨基酸代谢是系统中的主要代谢途径，

也是微生物群落的必要代谢[117, 118]，他们在 ASA、ASB、ASC、ASD、ASE系统

中的相对丰度分别在 8.45%、9.37%、10.06%、9.29%、8.46%以及 4.41%、4.49%、

4.17%、5.77%、5.74%。对于系统 ASA、ASB和 ASC，随着废水中盐浓度的升

高，当盐浓度为 0.5%时，碳水化合物代谢也呈现上升趋势，说明了活性污泥系

统在碳水化合物代谢上对盐浓度胁迫的适应性。但在 ASC系统中开始下降，这

表明碳水化合物代谢在 1%盐浓度时减弱；而随着废水中氨氮浓度的升高，系统

ASA、ASD、ASE 的碳水化合物代谢呈现上升趋势，这是由于在驯化过程中，

提高废水中氨氮浓度的同时，也会对 COD浓度进行调整随之升高，使其有充足

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/phylogenetics
https://www.sciencedirect.com/topics/agricultural-and-biological-sciences/carbohydrate-metabolism
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/amino-acid
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的碳源可供微生物利用，而碳水化合物代谢与 COD的变化一致。

与 ASA 相比，ASB 系统的氨基酸代谢能力变化并不明显，而系统 ASC、

ASD、ASE的氨基酸代谢能力呈现下降趋势，再次表明废水中较高的氨氮浓度

及盐浓度会抑制活性污泥对废水中氨氮污染物的降解。据报道，脂质代谢能力增

强被认为是细胞膜稳定性增加的表现[119]。在本研究中，脂质代谢在低盐浓度

（0.5%）时的相对丰度为 5.24%，相比于 NaCl浓度为 0%时的相对丰度 5.33%变

化并不明显，而当 NaCl浓度为 1%时增加到 7.12%，表明在高盐浓度下细胞膜稳

定性逐渐增强，从而提高了活性污泥系统耐盐性[118, 120]。

图 4-5 微生物群落中潜在功能基因的预测
Fig. 4-5 Prediction of potential functional genes in microbial communities.

4.4 小结

本章主要对驯化过程中微生物多样性及演替规律进行研究。对五个活性污泥

驯化系统（ASA、ASB、ASC、ASD、ASE）在驯化完成后进行高通量测序，对

五组不同的好氧活性污泥系统进行微生物多样性分析。通过高通量测序和微生物

代谢功能预测分析发现，测序数据合理，能够反映样品微生物多样性。盐浓度和

氨氮浓度升高均使微生物群落丰富度增加，对于处理不同盐浓度进水废水的定向
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驯化，ASC的 Shannon 指数值最高，而对于处理不同氨氮浓度进水废水的定向

驯化，ASE的 Shannon指数值最高，说明这两组系统中微生物更加丰富。高丰

度和多样性的微生物群落有利于降解高氨氮及盐胁迫下废水中的氨氮污染物。

(1) 在门水平上，ASA、ASB、ASC系统中 Patescibacteria的相对丰度分别

为 39.39%、32.13%、4.84%，Actinobacteriota的相对丰度分别为 16.64%、32.27%、

37.27%，均随着 NaCl浓度的升高而降低；在 ASD、ASE系统中，Patescibacter

ia的相对丰度分别 28.07%和 34.74%，随着氨氮浓度的升高而提高。Bacteroidot

a是系统中的优势菌门，在 ASA、ASD、ASE系统中 Bacteroidota的相对丰度分

别为 21.27%、32.23%、34.59%，随着氨氮浓度的提高，ASD和 ASE系统中 Ba

cteroidota的相对丰度分别提高了 1.52倍和 1.63倍。Firmicutes菌门也随着氨氮

浓度的提高而升高，相对丰度由 ASA系统中的 1.59%分别提高到 ASB系统中的

6.22%和 ASC系统中的 10.92%。

(2) 在属水平上，ASA、ASB、ASC系统中 norank_Saccharimonadales的相

对丰度分别为 32.03%、29.19%和 4.43%，具有较强的水质环境冲击能力，Chrys

eobacterium的相对丰度分别为 13.89%、0.76%、0.54%，相对丰度均随着 NaCl

浓度的升高而降低。而 Propionibacterium的相对丰度分别为 2.07%、6.38%、15.

15%，随着 NaCl浓度的升高而升高。对于 ASA、ASD、ASE系统，norank_Sac

charimonadales的相对丰度分别为 32.03%、26.38%、31.58%，Chryseobacterium

的相对丰度分别为 13.89%、4.78%、6.98%，随着氨氮浓度的升高，相对丰度先

上升后下降。而 Bifidobacterium随着氨氮浓度的升高相对丰度由 4.57%下降到 0.

34%，说明 Bifidobacterium难以在高氨氮环境中生长。

(3) 根据代谢功能预测结果显示，在 ASA、ASB、ASC、ASD、ASE五种系

统中碳水化合物代谢的相对丰度分别为 8.45%、9.37%、10.06%、9.29%、8.46%，

随着 NaCl浓度的升高先上升后下降，说明碳水化合物代谢对低盐浓度胁具有适

应性，氨基酸代谢的相对丰度分别为 4.41%、4.49%、4.17%、5.77%、5.74%，

两者是微生物群落的必要代谢。随着 NaCl浓度的提高，脂质代谢的相对丰度由

ASA系统中 5.33%，提高到 ASC系统中的 7.12%。脂质代谢的增加提高了高盐

浓度下细胞膜稳定性。这些结果为深入理解活性污泥处理高盐含氮废水的机制提

供了依据。

https://www.sciencedirect.com/topics/agricultural-and-biological-sciences/carbohydrate-metabolism
https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/amino-acid
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第 5章 异养硝化好氧反硝化菌强化高盐高氮废水处理

效果研究

5.1 引言

生物强化技术作为提高污水处理效率的有效手段，在高盐含氮废水处理领域

具有广阔的应用前景。将耐盐异养硝化好氧反硝化菌添加到活性污泥系统中，能

够强化系统的脱氮能力，提高对高盐含氮废水的处理效果。Acinetobacter sp.

AHP1231是第二章中Acinetobacter sp. AHP123经过1%盐浓度驯化后的一株异养

硝化好氧反硝化细菌，具备一定的耐盐脱氮能力，将其加入到第三章 ASE系统

中运行良好的好氧活性污泥进行生物强化，能提高系统处理废水的能力。但在实

际应用中，其强化活性污泥系统处理高盐高氮废水的效果受多种因素影响，如碳

源种类、接种量和温度等。目前，针对这些因素对生物强化系统处理效果影响的

系统研究较少，限制了该技术的实际应用。本章以菌株 Acinetobacter sp. AHP1231

和稳定运行的 ASE系统的好氧活性污泥为材料，构建了生物强化系统，通过单

因素优化实验，探究了碳源种类、接种量和温度等因素对生物强化系统处理高盐

高氮废水效果的影响，以确定最佳运行条件。并探究了菌株 Acinetobacter sp.

AHP1231对生物强化系统中微生物群落结构的影响，为生物强化技术在高盐含

氮废水处理中的实际应用提供技术参数和理论支持。

5.2 材料与方法

5.2.1 实验材料

5.2.1.1 菌种及活性污泥

菌种：为第二章驯化完成的 Acinetobacter sp. AHP1231；

活性污泥：从第三章中运行稳定的 ASE系统中取得的活性污泥，保存在本

实验室中。

5.2.1.2 培养基
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含盐混合氮源培养基（g/L）：10 NaCl，3.51 丁二酸钠，3.40 柠檬酸钠，

0.2 NH4Cl，0.3 KNO3，0.007 KH2PO4，0.035 K2HPO4∙3H2O，0.005 MgSO4，微量

元素溶液 2 mL，pH 7.3-7.5；

LB培养基（g/L）：10 NaCl，10 蛋白胨，5 酵母提取物，pH值 7.0~7.5；

微量元素溶液（g/L）：EDTA 0.1，0.0078 ZnSO4∙7H2O，0.011 CaCl2，0.008

MnCl∙4H2O，0.01 FeSO4∙7H 2O，0.0021 （NH4）6Mo7O24，0.0032 CuSO4∙5H2O，

0.0032 COCl2∙6H2O；

上述培养基均在 121 ℃灭菌 20 min，固体培养基则在液体培养基中加入 15

g/L的琼脂。

5.2.1.3 实验试剂及设备

所用试剂、仪器见附录表 1、2。

5.2.2 实验方法

5.2.2.1 HNAD菌强化好氧活性污泥脱氮

将在 1% NaCl中驯化完成的AHP1231与ASE系统稳定运行的好氧活性污泥

分别添加至有效体积为 1.5 L的 2 L的锥形瓶中进行培养，培养温度为 28 ℃，每

3 h定时取样测定废水中的 NH4+-N、TN、TP、COD浓度，探究耐盐异养硝化好

氧反硝化菌 AHP1231对废水的处理效果。

5.2.2.2 菌种的制备

菌种的活化：将菌株 AHP1231的菌体接种于 LB液体培养基中，在 30℃，

200rpm的条件下培养 12 h，再用生理盐水调 OD600值为 1.7。

5.2.2.3 合成废水的制备

合成废水：由葡萄糖、丁二酸钠、氯化铵和磷酸二氢钾进行配置，并添加

2mL/L的微量元素，其中微量元素营养液组成成分：NiCl2·6H2O 0.024 g/L，FeCl3

1.5 g/L，CuSO4 0.002 g/L，H3BO3 0.006 g/L，CoCl2·6H2O 0.19 g/L，MnSO4·H2O

0.061g/L，H4MoNa2O6 0.024 g/L 和 ZnCl2 0.07 g/L，分别溶解后混匀，置于 4℃

冰箱保存备用。

5.2.2.4 生物强化系统的建立与优化

将菌种以 5%的接种量接入含 1% NaCl的人工合成培养基并设置对照组（仅

添加菌种 AHP1231、仅添加 ASE系统活性污泥），并添加 ASE系统中稳定运行



安徽工程大学硕士学位毕业论文

43

的好氧活性污泥，污泥浓度为 4000 mg/L，培养 24 h，探究生物强化系统对氨氮

的降解效果。

为了获得生物强化系统处理高氨氮废水的最佳培养条件，分别考察了碳源种

类、菌种接种量、以及温度对生物强化系统中 NH4+-N、TN、TP、COD的含量

影响。其中碳源种类分别设置为 12 g/L 葡萄糖、12 g/L丁二酸钠、3 g/L葡萄糖

与 9 g/L丁二酸钠（葡萄糖/丁二酸钠=1/3）、9 g/L葡萄糖与 3 g/L丁二酸钠（葡

萄糖/丁二酸钠=3/1）四组；菌种 AHP1231接种量分别设置为 0%、5%、10%、

15%、20%、30%；温度分别设置为：10 ℃、15 ℃、20 ℃、25 ℃、30 ℃；实验

采用单因素优化，每 3 h定时取样测定废水中的 NH4+-N、COD、TN、TP浓度，

污染物检测方法同第二章 2.2.2.3。

5.2.2.5 生物强化处理系统微生物群落组成

含盐高氨氮废水生物强化系统实验装置同第三章 3.2.1.1。本试验以探究后的

最佳碳源、温度、接种量进行培养，并设置两组处理，分别为：AS0组，反应器

污泥接种运行后的污泥浓度为 MLSS=4000 mg/L 并添加 NaCl 浓度为 1%且氨氮

浓度为 200 mg/L的人工合成废水，每 24 h进行一次换水，并稳定运行一周；AS1

组，反应器污泥接种运行后的污泥浓度为MLSS=4000 mg/L并添加 NaCl浓度为

1%且氨氮浓度为 200 mg/L的人工合成废水，并以 5%的接种量接种 OD600为 0.15

的菌株 Acinetobacter sp. AHP1231，每 24 h进行一次换水，并稳定运行一周。并

根据 4.2.2.1的将样品送往上海生工生物工程有限公司进行宏基因组测序，每组

样品三个重复。该实验的测序原始数据已上传到 NCBI 数据库，注册号为

PRJNA1263147。

5.3 结果与分析

5.3.1 Acinetobacter sp. AHP1231 强化高氨氮废水脱氮

为了验证菌种 Acinetobacter sp. AHP1231生物强化处理高盐高氨氮废水的能

力，将运行良好的 ASE系统的活性污泥以MLSS=4000 mg/L以及菌种以 5%的接

种量添加进含 1% NaCl 的合成废水设为强化组，设置两组对照组分别为仅添加

活性污泥和仅添加 AHP1231进行实验。由于 AHP123无法利用葡萄糖，会导致

其没有充足的碳源可利用而抑制生长[34, 121]，故在之前合成废水的基础上添加丁

二酸钠进行实验，初始碳源为 3 g/L葡萄糖及 4 g/L丁二酸钠，实验结果如图 5-1
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所示。细菌 AHP1231主要进行异养过程来去除系统中的 COD，吸收外部碳源供

自身繁殖。从图 5-1a可以看出，由于 ASE系统在驯化过程中以添加葡萄糖为碳

源，活性污泥对丁二酸钠的利用效果并不好，而菌株 AHP1231无法利用葡萄糖，

导致出水时强化组、单菌对照组以及单泥对照组的去除率最终分别达到 77.74%、

71.39%和 58.87%，对于 COD的去除效率，强化组高于对照组。

由图 5-1b发现，对于氨氮污染物的去除，在第 12 h时，生物强化系统中氨

氮污染物基本去除，去除率为 98.56%，而此时两组对照组对氨氮的去除效果相

对较差，分别为 60.25%和 55.02%。随着发酵继续进行，强化组氨氮去除率基本

稳定，对照组中氨氮浓度有所下降但并不明显。第 24 h时，三组处理组中氨氮

污染物浓度分别为 65.59 mg/L、58.69 mg/L和 0.35 mg/L，去除率分别为 67.95%、

71.84%和 99.82%。强化组的氨氮去除效果远远高于对照组，因此，对于 AHP1231

强化活性污泥系统脱氮是有效的。

综上所述，将菌株 Acinetobacter sp. AHP1231添加进活性污泥系统进行生物

强化这一方法是可行的。

图 5-1 生物强化系统性能：COD（a）、氨氮（b）
Fig. 5-1. Bioaugmentation system performance:COD(a),NH4+-N(b)

5.3.2 生物强化系统处理废水条件优化

5.3.2.1 碳源种类

菌株 AHP1231在以丁二酸钠为碳源时对氨氮的去除效果最好，而活性污泥

ASE是以 12 g葡萄糖为碳源培养进行驯化的，因此对碳源的种类进行优化以探

究生物强化系统的最佳碳源是必要的。所添加的碳源总浓度均为 12 g/L。对于废

水中 COD的去除，由图 5-2a所示，四组处理组的 COD浓度均呈现下降趋势，

在培养 24 h时四组处理组的COD去除率分别为 83.94%、66.77%、64.41%、68.27%。
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虽然系统中在仅添加葡萄糖为碳源时 COD去除率最高，但此时其氨氮去除率低

于碳源种类为 9 g/L葡萄糖和 3 g/L丁二酸钠时。

从图 5-2b中可以看出各个处理组的氨氮浓度均有所下降。当碳源仅为 12 g

丁二酸钠时，处理组中 21 h 时氨氮的去除率能够达到 98.5%，而培养到 24 h

时的氨氮浓度有所升高，不仅如此，碳源为 3 g/L 葡萄糖和 9 g/L 丁二酸钠的

处理组在培养到 18 h至 21 h的过程中也出现氨氮浓度上升的情况。这可能是

由于活性污泥驯化时的最佳碳源是葡萄糖，当强化系统中添加的丁二酸钠占比

过高时，系统中的活性污泥没有充足的葡萄糖去利用，导致污泥中的微生物的

生长受到抑制，在培养后期出现菌体的大量死亡，导致菌体内氨氮污染物的释

放致使体系中氨氮浓度的升高[38, 122]。而当碳源种类为 9 g/L葡萄糖和 3 g/L丁

二酸钠时，不仅活性污泥中的微生物有充分的碳源可利用，而且丁二酸钠具有

更小的分子量，更易被细菌吸收转化[123]，使得系统中氨氮去除率效果最好，

培养结束时氨氮的去除率达到 98.23%。

对于总氮和总磷污染物的去除如图 5-2c和 5-2d所示，因为系统中添加的唯

一碳源为氨氮，系统内总氮的去除趋势与氨氮相似。然而在培养 24 h内，四组

处理组的总氮浓度始终高于系统中的氨氮浓度。这可能是由微生物介导的硝化过

程在该系统中发挥作用[124]。首先，氨氧化细菌（AOB）通过 AMO和 HAO两种

关键酶的催化作用，将 NH4+氧化为 NO2-[125]。随后，NOB利用亚硝酸盐氧化还

原酶，以分子氧作为末端电子受体，将亚硝酸盐进一步氧化为硝酸盐（NO3-）[126]，

由于 NO2-和 NO3-导致了系统中的总氮浓度总是高于氨氮浓度。而对于系统内总

磷的去除，碳源种类为 12 g葡萄糖和 9 g/L葡萄糖加 3 g/L丁二酸钠的两组处理

组差异不大，最终去除效果分别达到 85.66%和 86.12%。而另外两组总磷去除效

果相对较差。

综上所述，选择碳源为 9 g/L 葡萄糖和 3 g/L 丁二酸钠作为生物强化系统处

理废水的最佳碳源。
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图 5-2 不同碳源添加量对生物强化系统处理废水效果的影响：COD(a)、氨氮(b)、总氮(c)、
总磷(d)

Fig. 5-2 Effect of Different carbon source addition amount on wastewater treatment
efficiency of biological enhancement system:COD(a),NH4+-N(b),TN(c),TP(d)

5.3.2.2 AHP1231接种量

为了探究菌种 AHP1231不同接种量对生物强化系统脱氮的影响，选择五组

不同的添加量投入强化系统进行实验，并设置 AHP1231接种量为 0%作为对照组。

实验过程中活性污泥的投加量为投入系统后的MLSS为 4000 mg/L，实验结果如

图 5-3。对于废水中 COD的去除效果如图 5-3a所示，24 h内，接种量为 5%的处

理组中 COD浓度稳定降低且去除效果最好，最终去除率可达到 89.15%，而对于

接种量为 10%、15%、20%、30%的处理组，24 h时去除率没有显著差异分别为

75.94%、74.85%、76.92%、74.81%。而其中不添加 AHP1231的处理组 COD的

去除效果最差，去除率仅为 59.43%。

对于氨氮污染物的去除如图 5-3b，在培养前期，不同接种量时，氨氮的去除

率没有明显区别，而对照组的氨氮去除率始终低于其他五组。然而，当接种量大

于 5%，随着 AHP1231的接种量的增加，氨氮去除率明显降低，这可能是由于系

统中过高浓度的 AHP1231 与活性污泥中的微生物出现竞争，抑制了 AHP1231

的生长，出现菌体死亡，从而导致了系统内氨氮污染物的释放，使得氨氮浓度升
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高。当 AHP1231的接种量为 5%系统中氨氮的去除效果最好，氨氮去除率最高可

达 99.45%。

对于总氮和总磷污染物的去除，结果如图5-3c和5-4d所示。当接种量为10%、

15%、20%、25%时与对照组相比，总氮的去除效果差别不大，相比于接种量为

5%的处理组，另外五个处理组中总氮和总磷的去除效果较差。对于 5%的处理组，

总氮和总磷最终去除率分别为 77.78%、88.93%。

综上所述，接种量选择 5%可以达到最佳氨氮去除效果。

图 5-3 不同接种量对生物强化系统处理废水的影响:COD(a)、氨氮(b)、总氮(c)、总磷(d)
Fig. 5-3 Effect of different inoculation amount on wastewater treatment by bioaugmentation

system:COD(a),NH4+-N(b)、TN(c)、TP(d)
5.3.2.3 温度

温度是影响微生物生长和生命代谢活性的主要因素，一般而言，水温越低，

微生物活性越小，硝化细菌和反硝化细菌都属于中温细菌，大多数菌株的生长温

度范围为 5～35°C，最适生长温度为 25～30 °C[127]。为了探究不同温度对生物强

化系统处理废水的影响，分别选择 10 ℃、15 ℃、20 ℃、25 ℃、30 ℃五组不同

的温度进行实验，实验结果如图 5-4。对于 COD 污染物的去除图 5-4a，实验发

现在温度范围为 10~25 ℃时，随着温度的升高，COD去除率也在上升，然而温

度升高到 30 ℃时，COD去除率相比于 25 ℃开始下降。当生物强化系统温度为
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25 ℃时，第 24 h时 COD去除率可达到 90.14%。

由 5-4b结果显示，温度在 20 ℃~30 ℃时，氨氮的降解效率没有较大差异，

24 h 时氨氮去除率分别达到 97.39%、98.75%、98.69%。在 25℃下，反应 12 h

时，氨氮去除率可达到 99.09%，此时氨氮浓度为 2.06 mg/L。当运行温度为 10 ℃

和 15 ℃时，生物强化系统中氨氮的降解效果相比于另外三组较差，且温度越低

氨氮去除率越低。生物硝化的适直温度是 20~30 ℃，一般温度低于 15 ℃硝化速

率降低，这是因为温度对细菌的活性影响不同，12~14 ℃下活性污泥中硝化菌活

性会受到严重的抑制[127]。

对于总氮和总磷污染物的去除如图 5-4c 和 5-4d 所示，当运行温度为 10 ℃

和 15 ℃时，强化系统对总氮及总磷的去除效果不及另外三组处理组。发现在温

度为 20 ℃、25 ℃、30 ℃时去除效果相差不大，相比之下，温度为 25 ℃时，总

氮和总磷的去除效果最好，24 h时强化系统中总氮和总磷的去除率分别为85.08%

和 89.91%。

因此，该生物强化系统的最佳运行温度为 25 ℃。

图 5-4 不同接种量对生物强化系统处理废水的影响:COD(a)、氨氮(b)、总氮(c)、总磷(d)
Fig. 5-4 Effect of different inoculation amount on wastewater treatment by bioaugmentation

system:COD(a),NH4+-N(b)、TN(c)、TP(d)
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5.3.3 生物强化处理系统中细菌群落结构

5.3.3.1 微生物群落多样性变化

为探究菌株 Acinetobacter sp. AHP1231生物强化处理含盐高氨氮废水对系统

微生物群落的丰富度和多样性的影响，本研究分别分析了仅添加活性污泥系统

（AS0）以及添加了菌株Acinetobacter sp. AHP1231和活性污泥的强化系统（AS1）

在稳定运行一周后两个样本的 Alpha多样性和 Beta多样性。Alpha多样性指数是

评估某一生境内（或样本中）的生物群落物种的丰富度和多样性的综合指数，主

要包括 Chao1指数、Shannon指数和 Simpson指数。Beta多样性分析是通过统计

学方法计算两两样本间距离以比较不同样本间群落多样性的差异性，主要包括主

坐标分析（PCoA）分析、主成分分析（PCA）和非度量多维尺度分析（NMDS）

等。

Chao1指数越大代表系统的物种总数越多，Shannon指数越大说明系统生物

群落 多样性越高，而 Simpson指数越小则说明物种均匀越高，反之亦然。表 5-1

显示了不同时期样本中的微生物丰富度，从表中可以看出 2个样本的覆盖深度均

在 100%，这表明高通量测序分析获得的序列涵盖了样本的整个基因组。

各样本的序列读取总数（Number）分别为 98528及 91198，显然，样本 AS0

的 OTU数量大于 AS1，这说明生物强化打破了原有平衡使得微生物群落结构发

生了显著变化。这可能是投加的菌种 Acinetobacter sp. AHP1231与反应器中原有

微生物存在竞争关系，部分微生物由于在竞争中长期处于劣势而被淘汰。此外，

通过 Shannon指数也可以得出样本 AS0的生物多样性高于 AS1的结论。从 OTU

曲线图（图 5-5）可以看出，2个样本中丰富度最高的 OTU在 10%~100%之间，

并且曲线头端下降迅速，这说明样本中优势菌属占比很高，生物多样性较差。同

时，系统中 Shannon指数由 AS0中的 3.16下降到 AS1中的 2.76，而 Simpson指

数则由 AS0 中的 0.08 增加到 AS1 中的 0.17，这两项数值变化说明投加

Acinetobacter sp. AHP1231在生物强化系统中降低了微生物群落的多样性。

表 5-1 污泥样品的细菌多样性指数

Table 5-1 Bacterial diversity indices ludge samples

Sample Chao Shannon Ace Simpson Coverage

AS0 200.11 3.16 198.92 0.08 100

AS1 209.67 2.76 199.71 0.17 100
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图 5-5 OTU曲线

Fig.5-5 OTU curve

根据各不同样本间的差异性统计结果，对不同处理和阶段的样本群落组成进

行了 PCoA分析，具有相似 Beta多样性的样品聚类在一起。PCoA分析结果表明

（图 5-6），主坐标 1轴和 2轴对细菌 OUT水平群落变化解释度为 80.71%。AS0

组和AS1组微生物群落在菌株Acinetobacter sp. AHP1231生物强化后生物增强系

统 AS1的微生物组成与未添加 Acinetobacter sp. AHP1231的微生物群落(AS0)的

偏差较小，说明菌株 Acinetobacter sp. AHP1231生物强化去除废水中污染物的过

程中对系统中细菌 Beta多样性改变较小。

图 5-6 主成分分析(PCoA)不同处理条件下生物强化处理系统中微生物群落组成相似性
Fig. 5-6 Principal component analysis (PCoA) of the three Bio-CFRs respectively
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5.3.3.2 微生物群落结构分析

图 5-7 描述了不同时期生物强化后的门水平微生物群落变化，其中主要有

Patescibacteria（髌骨菌门）、Actinomycetota（放线菌门）、Pseudomonadota（假

单胞菌门）、Bacteroidota（拟杆菌门）、Bacillota五种主要菌门。从图中可以看

出髌骨菌门与假单胞菌门为各样本中的主要门。其中髌骨菌门在 2个污泥样本中

的相对丰度分别为 34.64%及 21.12%。有研究表明，髌骨菌门可起到反硝化作用，

提高电子供体利用效率，强化滞留池脱氮能力。样本 AS1中的假单胞菌门相对

丰度明显高于样本 AS0，分别为 42.57%、5.03%，相比于 AS0，AS1中的假单胞

菌门相对丰度提高了 37.54%。假单胞菌门在处理过氨氮废水中占有很大比例。

一些研究报告指出，假单胞菌门在反硝化过程中发挥着重要作用，主要参与碳和

氨的氧化。放线菌门的相对丰度由 AS0中的 34.07%下降到 14.26%，据报道，放

线菌总是在沿海盐沼土壤中被发现，它能快速适应高盐度环境，适合在高盐度下

生长，而在低盐度环境中含量相对丰度占比较少，这里放线菌门的下降可能是强

化系统中添加了 Acinetobacter sp. AHP1231导致的结果。

图 5-7 两个系统微生物组成群落门水平
Fig.5-7 Phylum level of microbial composition in two systems

在属水平上（图 5-8），不同污泥样本之间的细菌群落组成也存在明显差异。如

norank_Saccharimonadales（19.02~31.69%）、Acinetobacter（0.63~38.11%）、
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Corynebacterium（7.34~18.03%）及 Propionibacterium（3.99~10.04%）的相对丰

度在各污泥样本间具有较大差别。有研究表明，norank_Saccharimonadales菌属

是一种氨氧化细菌（AOB），其主要功能是氨代谢，与 NH4+-N呈显著正相关，

因此在整个系统中始终保持较高的丰度占比。由于强化系统中菌株 Acinetobacter

sp. AHP1231 的加入，使得 AS1 系统中 Acinetobacter菌属的相对丰度由 AS0 中

的 0.63%提高到了 38.11%。在经过一周的稳定运行后不动杆菌属的相对丰度有

所提高，表明在将菌株 Acinetobacter sp. AHP1231与活性污泥共同作用于含盐高

氨氮废水强化去除废水中污染物是可行的，菌株菌株 Acinetobacter sp. AHP1231

能够在该生物强化系统中很好的定殖且能够提高废水中污染物的去除效率。

其他菌属相对丰度的变化也说明了投加耐盐菌株 Acinetobacter sp. AHP123 后系

统内部微生物菌群结构再一次产生了变化，具备高效去除氨氮污染物能力微生物

的相对丰度得到了提高。

图 5-8 两个系统微生物组成群落属水平

Fig.5-8 The microbial composition of the two systems was at genus level

5.4 小结

首先对生物强化系统是否可行进行了研究，通过与单菌和单泥处理组进行对

比，结果表明菌株 Acinetobacter sp. AHP1231能够强化活性污泥系统提高氨氮去

除效果，在 12 h 时氨氮污染物浓度就降到最低为 0.11 mg/L 且 24 h 时氨氮去除
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率能够达到达 99.82%，远高于其他对照组。

为了探究菌株 Acinetobacter sp. AHP1231强化好氧活性污泥处理含盐高氨氮

废水的最佳运行条件，通过设置不同实验组，考察该生物强化系统对废水中氨氮

脱氮效果并优化了处理条件，分别对运行系统的碳源种类、接种量以及温度做了

优化。结果表明：

(1)首先对碳源种类进行了优化，在碳源种类为添加 9 g/L 葡萄糖和 3 g/L 丁

二酸钠时，氨氮、总氮、总磷和 COD综合去除效果最佳，其中氨氮去除率能达

98.23%；

(2)对菌株 Acinetobacter sp. AHP1231 的接种量进行优化，当菌种接种量为

5%时，系统中氨氮、总氮、总磷和 COD去除效果最好，24 h去除率分别为 99.45%、

77.78%、88.93%、89.15%；

(3)当系统温度为 25 ℃时各污染物去除率较高，24 h系统中氨氮、总氮、总

磷和 COD分别为 98.75%、85.08%、89.91%、90.14%，因此 25 ℃为该系统最佳

运行温度。

(4)相对于仅添加菌株 Acinetobacter sp. AHP1231 或者仅添加好氧活性污泥

的处理组来说，生物强化系统具有更加优异的污染物去除效果，且处理时间更短，

进一步节约了成本。通过高通量测序对生物强化系统中微生物群落结构进行分析，

确定菌株 Acinetobacter sp. AHP1231在添加进系统后能够稳定生长并定殖。实验

确定了生物强化系统处理高盐高氮废水的最佳运行条件，为实际应用提供了参考。



安徽工程大学硕士学位毕业论文

54

第 6章 结论与展望

6.1 结论

为了探索能够经济高效处理含高盐高氨氮的废水的方法，本课题成功将实验

室保藏的一株能够实现在同一体系进行同步硝化和反硝化的异养硝化好氧反硝

化菌株 Acinetobacter sp. AHP123进行了耐盐驯化，HNAD 菌相比于传统的生物

脱氮更加经济高效。不仅如此，本文还通过逐步驯化的方法驯化出了能够高效处

理高盐和高氨氮废水的好氧活性污泥，并将驯化完成的HNAD菌Acinetobacter sp.

AHP123与运行良好的好氧活性污泥投加到同一系统中进行生物强化处理，实现

了高效处理高盐高氨氮废水处理系统的完善，本文研究主要内容结论如下：

(1) Acinetobacter sp. AHP123是实验室保藏的一株对异养硝化好氧反硝化菌，

具有高效去除废水中氨氮污染物的能力。为了提高其在盐胁迫下的耐受性，使其

能够在含盐废水中也能高效脱氮，对其进行了耐盐脱氮驯化。通过对其在不同盐

浓度冲击下的生长状况进行探究，发现该菌株能在 0%-2%盐浓度下生长，但盐

浓度的升高会抑制其生长以及脱氮速率。在不添加 NaCl的处理组，在 15 h菌株

OD600值就能达到 1.252；而当盐浓度在 0.5%和 1%时，最佳生长状况的时间被延

迟至 18 h和 33 h，此时 OD600值为 1.141和 0.856。在 48 h内，盐浓度为 1.5%和

2%的处理组均未达到对数期。对不同盐浓度处理组的脱氮性能进行探究，菌株

在 0.5%和 1%的盐浓度下，能达到 70%以上，而当盐浓度大于 1%时，氨氮去除

率明显下降。

后首先对菌株进行在 1%盐浓度下进行耐盐驯化，在经过反复驯化 15代后，

氨氮去除率稳定在 97.13%左右，COD去除率提升至 70.14%。继续升高盐浓度为

1.5%进行驯化，在驯化至 40代时，菌株生物量增长了 4.17倍，氨氮去除率较未

经驯化时提高了 2.27 倍，结果表明驯化可有效提升菌株在含盐废水中的污染物

去除能力。
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(2) 对取自污水处理厂二沉池的活性污泥分别进行高盐和高氨氮废水的定

向驯化，一共驯化出五种能够定向处理高盐和高氨氮的好氧活性污泥，分别为

ASA、ASB、ASC、ASD、ASE。结果显示，在驯化过程中，活性污泥中的微生

物能很好的适应新的环境。然而 ASA和 ASB系统分别在驯化到第 10天和第 15

天时，SVI分别增加到了 173 mg/L 和 157 mg/L，出现污泥膨胀，对两系统分别

进行 pH和通气量的调整，污泥特性逐渐恢复正常。对于盐胁迫下活性污泥的驯

化为 ASA、ASB、ASC系统。ASA系统经过 40天、ASB和 ASC系统均经过 23

天的驯化，三个驯化系统驯化到稳定期时的氨氮去除率分别为 97.73%、98.97%

和 98.48%；COD的去除率分别为 98.07%、90.71%和 91.56%。而对于处理高氨

氮废水的定向驯化为 ASA、ASD 和 ASE 系统，在分别经过 40 天、45 天和 34

天的定向驯化，氨氮去除率最终稳定在 97.73%、99.12%和 76.72%；COD去除率

分别为 98.07%、85.83%和 75.36%。对于 ASE系统，当系统内氨氮浓度达到 200

mg/L时，其最终氨氮去除率仅为 76.72%，已趋于稳定，达到微生物处理能力的

阈值。五种不同废水的定向驯化说明了通过驯化后的活性污泥处理高盐含氮废水

是可行的，且具有良好处理能力。

(3) 通过高通量测序对驯化完成的五种好氧活性污泥 ASA、ASB、ASC、ASD、

ASE中的微生物多样性及演替规律进行了研究，盐浓度和氨氮浓度的升高均会

使微生物群落丰富度增加。在门水平和属水平上，不同盐浓度和氨氮浓度影响微

生物群落结构，不同菌属对环境变化的响应各异。通过代谢功能预测结果表明，

随着废水中盐浓度的升高碳水化合物代谢会上升，但过高的盐浓度则会抑制碳水

化合物代谢；而当系统中氨氮浓度升高时，由于 COD浓度会随着氨氮浓度的升

高而增加葡萄糖添加量，因此碳水化合物代谢表现出上升趋势。为了提高系统耐

盐性，在高盐浓度下脂质代谢也在升高，从而增加了细胞膜稳定性。

(4) 以驯化后的HNAD菌株 Acinetobacter sp. AHP1231强化好氧活性污泥系

统处理高盐高氮废水，结果表明与对照组相比该强化系统在 12 h 时便可达到

98.56%，24 h时氨氮去除率达 99.82%，高于对照组。对生物强化系统进行单因

素条件优化结果表明，该系统在碳源种类为葡萄糖/丁二酸钠为 3/1、接种量为 5%、

温度为 25 ℃时生物强化系统的脱氮效率最高，处理 24 h 时，氨氮去除率达到

98.75%，总氮去除率达到 85.08%，总磷去除率达到 89.91%，COD去除率为 90.14%，

几乎能做到对系统中氨氮污染物完全脱除且菌株 Acinetobacter sp. AHP1231能稳
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定生长并定殖。

6.2 展望

本研究虽然为高氨氮含盐废水的生物处理提供了新的思路和方法，但该论文

还可以进一步深入探讨：

(1) 虽然对驯化后的菌株 Acinetobacter sp. AHP1231和菌株 Acinetobacter sp.

AHP1232的脱氮途径有一定推测，但仍需借助更先进的分子生物学技术，深入

研究其在高盐环境下的脱氮代谢网络，明确关键酶和基因的调控机制，为进一步

优化菌株性能提供理论基础。

(2) 在实际工程应用中，需考虑生物强化系统的长期稳定性和运行成本。因

此，将驯化后的菌株与活性污泥如何更好地结合应用于废水处理，可以开发合适

的固定化技术或生物反应器构型，提高微生物的利用效率，减少微生物流失，降

低运行成本，推动生物强化技术在高盐含氮废水处理中的广泛应用。

(3) 目前对于生物强化的研究主要在实验室规模进行，还可以开展中试实验，

模拟实际废水处理场景，验证研究成果的可行性和有效性，将优化后的处理工艺

应用于实际工程，解决实际运行中可能出现的问题。
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附录

表 1 实验试剂表

试剂名称 规格 生产厂家

葡萄糖 AR 生工

硝酸钾 AR 沪试

氯化铵 AR 沪试

蔗糖 AR 沪市

柠檬酸钠 AR 麦克林

丁二酸钠 AR 生工

乙酸钠 AR 生工

三水磷酸氢二钾 AR 生工

EDTA.2Na AR 生工

七水硫酸锌 AR 生工

氯化钙 AR 沪试

四水氯化锰 AR 生工

七水硫酸亚铁 AR 沪试

钼酸铵 AR 麦克林

钼酸钠 AR 沪试

五水硫酸铜 AR 沪试

六水氯化钴 AR 麦克林

硫酸钴 AR 麦克林

氯化钠 AR 生工

磷酸二氢钾 AR 生工

三氯化铁 AR 生工

硼酸 AR 生工

一水硫酸锰 AR 沪市

氯化锌 AR 沪市

硫酸镁 AR 沪试

碳酸氢钠 AR 生工
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六水氯化镍 AR 生工

过硫酸钾 AR 麦克林

重铬酸钾 AR 沪试

硫酸亚铁铵 AR 麦克林

试亚铁灵 AR 麦克林

抗坏血酸 AR 麦克林

纳氏试剂 AR 麦克林

酒石酸钾钠 AR 生工

α-苯胺 AR 麦克林

蛋白胨 AR 生工

酵母提取物 AR 生工

对氨基苯磺酸 AR 麦克林

琼脂粉 AR 生工

盐酸 AR 沪试

硫酸 AR 沪试

乙酸 AR 麦克林

氢氧化钠 AR 麦克林

表 2 实验设备表

实验设备 生产厂家

立式高压蒸汽灭菌锅 上海申安医疗器械厂

超净工作台 浙江孚夏医疗科技有限公司

电热鼓风干燥箱 上海力辰科技有限公司

恒温培养箱 上海力辰科技有限公司

摇床 上海力辰科技有限公司

紫外可见分光光度计 上海美普达仪器有限公司

电磁炉 九阳股份有限公司

微波炉 九阳股份有限公司

电子天平 上海力辰科技有限公司
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冰箱 海尔集团公司

高速离心机 湖南湘仪实验仪器开发有限公司

冷冻高速离心机 大龙兴创实验仪器股份公司

紫外可见吸收光谱仪 日本岛津有限公司

多功能消解仪 山东格林凯瑞精密仪器有限公司
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