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Abstract: Accumulation 

of nitrites is frequently 

observed in saline 

wastewater nitrification 

processes, which often 

results in the release of the 

strong greenhouse gas, 

nitrous oxide (N2O). This 

study investigated the 

effect of salinity on microbial activity and N2O release characteristics during the simultaneous nitrification and 

denitrification processes in a sequencing batch biofilm reactor (SBBR). The result showed that salinity inhibited the 

microbial activities of each bacterial group in increasing, sequential order as follows: nitrite oxidizing bacteria 

(NOB)>ammonia oxidizing bacteria (AOB)>carbon oxidizing bacteria. The effluent COD was stable at about 50.0 

mg/L in the range of salinity from 0 to 20 g NaCl/L. The average NH4
+ removal efficiency reduced from more than 

98% to 70.5%, and TN removal efficiency reduced from 42.4% to 16.9% respectively, while the N2O yield increased 

from 3.9% to 13.3%. Similar to SND efficiency, the internal concentration of carbon sources (PHA and Gly) first 

increased and then decreased with increase in salinity. The N2O release was mainly produced in AOB aerobic and 

endogenous denitrification processes. The low N2O release could be ascribed to the anoxic zone deep in the SBBR at 

low salinity (≤10 g NaCl/L). As the salinity was increased to more than 10 g NaCl/L, there was a decrease in internal 

carbon source synthesis, which aggravated the electron competition between each bacterial reductases in the 

denitrification process. Further increase in salinity led to an increase in extracellular polymer substances (EPS) 

synthesis and the proportion of polysaccharides (PS) in the EPS. A decrease in the anoxic area deep in the membrane 

led to the inhibition of the N2O reduction.  

Key words: sequencing batch biofilm reactor; salinity; N2O; aerobic denitrification; endogenous denitrification  
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盐度对缺氧–好氧 SBBR 微生物活性及 N2O 释放的影响 

巩有奎 1,2*， 岳英龙 1， 彭永臻 2 

1. 烟台职业学院建筑工程系，山东 烟台 264670 

2. 北京工业大学城镇污水深度处理与资源化利用技术国家工程实验室，北京 100124 

摘  要：含盐废水硝化过程常常出现亚硝酸盐积累，从而导致强温室气体 N2O 的产生。利用序批式生物膜反应器(SBBR)，考察

了含盐生活污水同步脱氮过程不同菌群活性变化及 N2O 释放过程。结果表明，盐度增加，各菌群活性受抑制程度依次为亚硝酸

盐氧化菌(Nitrite Oxidizing Bacteria, NOB)氨氧化菌(Ammonia Oxidizing Bacteria, AOB)碳氧化菌。实验盐度范围内(0~20 g 

NaCl/L)，COD 出水约稳定在 50.0 mg/L，平均 NH4
+去除率由 98%以上降至约 70.5%，TN 去除率由 42.4%降至 16.9%，N2O 平

均产率由 3.9%增至 13.3%。与 SND 变化类似，微生物体内聚-β-羟基脂肪酸酯(PHA)和糖原(Gly)积累随盐度增加呈先增加后减

少趋势。N2O 主要产生于 AOB 好氧反硝化过程和硝化后期内源反硝化过程。低盐度(≤10 g NaCl/L)下，SBBR 内缺氧区有助于

减少 N2O 释放；盐度增加，高盐度耦合低内碳源合成，加剧了内源反硝化阶段各还原酶之间电子竞争。高盐度导致微生物胞外

聚合物(EPS)分泌增加，多聚糖(PS)比例上升，膜内缺氧区域减少，抑制 N2O 还原过程。 

关键词：序批式生物膜反应器；盐度；N2O；好氧反硝化；内源反硝化 

中图分类号：X703.1      文献标识码：A      文章编号：1009-606X(2020)08097009 

1  前 言 

近年来，为缓解淡水资源紧缺，许多沿海城市开始

推行海水直用工程。然而将海水用于工业冷却水、工业

生产用水和城市生活用水(洗厕、道路冲洗和景观)等会

对污水生物处理系统产生毒害作用，影响其脱氮性能[1]。

不同脱氮工艺的耐盐能力有所不同[1–3]。序批式生物膜

反应器(Sequencing Batch Biofilm Reactor, SBBR)常用于

生活污水生物硝化/反硝化脱氮过程，随溶解氧(DO)变

化，在其内部沿物料传质方向存在好氧区–低氧/缺氧过

渡区–缺氧区，各区域分布相应优势菌种。其中，好氧区

增殖的异养菌为其内部硝化菌提供屏障，可削弱有毒物

质冲击对硝化菌的抑制作用，在成分复杂的污水处理过

程中具有明显优势[1,4]。研究[5]表明，进水盐度增至 3%

时，SBBR 反应器对 COD 和 NH4
+的去除效果不受影响。 

作为三种重要的温室气体(CO2, CH4和 N2O)之一，

N2O 增温潜势约为 CO2的 265 倍[6]，且可破坏臭氧层[7]。

自然界中约 2/3 的 N2O 来源于微生物反应，其中，生物

脱氮过程是重要的 N2O 释放源[8]。污水生物脱氮过程中

N2O 主要产于自养菌硝化过程和异养菌反硝化过程：(1) 

羟胺(NH2OH)氧化过程。在氨氧化菌(Ammonia Oxidizing 

Bacteria, AOB)氧化 NH2OH 生成 NO2
–的过程中，一些

中间产物(如 HNO2)会产生 N2O[9,10]；(2) AOB 好氧反硝

化过程。AOB 以 NO2
–和 NO 作为其最终的电子受体，

利用 NH4
+/NH2OH 作为电子供体，将 NO2

–还原为 N2O，

该过程被认为是导致硝化过程 N2O 释放的主要因    

素[11,12]；(3) 异养菌反硝化过程。NOx
–还原过程中，不同

氧化还原酶之间存在电子竞争现象，其中，氧化亚氮还

原酶(Nos)电子竞争能力较弱，且易受环境因素[(溶解氧

(DO), C/N, NO2
–/HNO2, pH 和盐度等有毒物质)影响[13]，

环境条件改变导致反硝化过程 N2O 积累并释放。SBBR

内同步硝化 / 反硝化 (Simultaneous Nitrification and 

Denitrification, SND)过程中，低氧区产生的 N2O 可扩散

至生物膜内部缺氧区域，完成其还原过程，降低 N2O 释

放量[14]。目前，大量研究集中在考察盐度对反应器生物

脱氮性能的影响，而对不同盐度下 SBBR 系统微生物活

性变化及 N2O 释放特性研究尚不多见。 

海水利用产生的污水经市政管网进入污水处理厂，

水量约为污水处理总量的 30%，含盐生活污水的盐度一

般不超过 10 g/L。除此之外，冬季大量使用的传统融雪

剂(NaCl 为主要成分)也会与市政污水混合后进入城市

污水处理厂，对污水生物处理过程产生 NaCl 盐度冲击。

两者叠加，其 NaCl 盐度可达 10~20 g/L。本工作利用

SBBR 反应器，通过投加不同质量粗盐(NaCl)制成含盐

生活污水，考察了不同盐度(0, 5, 10, 15 和 20 g NaCl/L)

下 SBBR 内微生物活性变化和同步脱氮性能，探讨了

SBBR 内 N2O 的释放与生物脱氮的过程关系，提出了不

同盐度条件下 SBBR 内 N2O 的释放过程，为 SBBR 处
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理含盐生活污水过程优化及 N2O 减量提供参考。 

2  实 验 

2.1 实验接种污泥及水质 

接种污泥取自实验室内具有良好脱氮性能的活性

污泥。SBBR 启动完毕后，其 NH4
+去除率95%，亚硝

态氮积累率 (Nitrite Accumulation Rate, NAR=NO2
–-

N/NOx
–-N)20%。实验所用生活污水取自某高校家属区

化粪池出水，其水质 COD 为 165~225 mg/L, NH4
+-N 浓

度为 45.1~67.5 mg/L, NOx
–-N 浓度<1 mg/L, pH 为

7.25~8.15。向各反应阶段的原水中投加不同质量粗盐

NaCl，调节进水 NaCl 浓度至设定值。 

2.2 实验装置及运行方式 

SBBR 工作容积为 12.0 L，装填瑞琪填料(RCP-

5325S，北京神州瑞琪)作为碳纤维膜的支撑，碳纤维膜

比表面积为 1000~1300 m2/g，挂膜后 SBBR 反应器内填

料填充率为 35%。SBBR 底部均匀分布三个曝气头，运

行过程中，以温控磁力搅拌器连续搅拌[15](图 1)。实验

过程中，SBBR 密闭运行，以气体流量计控制曝气量为

30 L/h，所有气体经干燥器后由气体采样袋收集后待  

用[15]。SBBR 顶部设带水封 U 型管以平衡 SBBR 内外压

力。SBBR 启动完毕后，填充率为 35%。实验阶段 SBBR

充水体积比为 2:3，采用进水(10 min)–缺氧(N2 曝气 50 

min)–好氧(空气曝气 380 min)–排水(10 min)––闲置(270 

min)共 5 个反应过程(Phase I~V)，每天运行两个周期，

PLC 在线控制 SBBR 运行阶段的切换。 
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Flowmeter
Water pump

Pump

DO

pH

 
图 1  SBBR 实验装置示意图 

Fig.1  Schematic diagram of SBBR experimental device 

整个实验过程分为 5 个阶段(Phase I~V)，各阶段进

水盐度分别为 0, 5, 10, 15 和 20 g NaCl/L，SBBR 稳定运

行 4 个周期后梯度增加进水盐度，整个实验过程未设置

排泥阶段，排水过程中排除脱落生物膜。

2.3 微生物活性测定实验 

比耗氧速率(Specific Oxygen Uptake Rate, SOUR)用

于表示微生物污染物降解活性。生物脱氮系统内，丙烯

基硫脲(ATU)和氯酸钠(NaClO3)可分别抑制AOB和亚硝

态氮氧化菌(Nitrite Oxidizing Bacteria, NOB)的活性[16]。

通过向生物处理污泥中加入不同菌种活性抑制剂，测定

相应条件下的 SOUR，表征活性污泥系统内各菌群的活

性。不同运行阶段末期，取部分碳纤维膜悬挂填料，经

无菌水冲洗后，在 250 mL 无菌生理盐水中用振筛振荡

30 min，测定脱落生物膜微生物 SOUR，测定方案见表

1。碳纤维放回 SBBR 内部，继续挂膜运行。 

表 1  不同微生物 SOUR 测定批次试验 
Table 1  SOUR determination batch test of different 

microorganisms 

No. Inhibitor Aim SOUR 

1 – Inhibit the activity of all the bacteria SOUR1

2 ATU Inhibit the activity of AOB SOUR2

3 NaClO3 Inhibit the activity of NOB SOUR3

4 ATU+NaClO3 Inhibit the activity of AOB and NOB SOUR4

计算不同生物硝化过程 SOUR，确定不同菌群的比

好氧速率，表示各菌群的活性[17]。计算方法为 

总比耗氧速率：SOURtotal=SOUR1  

AOB 比耗氧速率：SOURAOB=SOUR1–SOUR2 

NOB 比耗氧速率：SOURNOB=SOUR1–SOUR3 

碳氧化菌比耗氧速率：SOURC=SOUR1–SOUR4 

活性系数 AC：AC=SOURi/SOUR0 

式中，SOURi分别为不同盐度下各菌群相应的 SOUR，

SOUR0为未投加 NaCl 时微生物好氧速率。 

2.4 测试及分析方法 

2.4.1 水质测定方法  

用 Multi340i 便携式 DO/pH 测定仪(德国 WTW 公

司)测定 SBBR 内 DO 和 pH 值。用标准方法测定处理过

程 SBBR 内污水化学需氧量(COD)，硝态氮(NO3
–-N)，

亚硝态氮(NO2
–-N)和污泥挥发性悬浮固体(MLVSS)等质

量浓度[18]。 

2.4.2 内源物测定方法  

用 6890N 气相色谱仪[安捷伦科技(中国)有限公司]

测定聚-β-羟基丁酸(PHB)和聚-β-羟基戊酸(PHV)[19]，两

者之和为聚羟基脂肪酸酯(PHA)；以蒽酮法测定糖原

(Glycogen, Gly)[20]。 

2.4.3 N2O 测定方法 

整个反应过程中，隔天对 SBBR 取样测试。反应过 
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程中所有气体均经气体干燥器后进入 SBBR 顶部设置

的采样袋，测试周期内每 0.5 h 更换一次采样袋，直至

反应结束。湿式流量计测定气体各采样袋内气体体积，

用气相色谱仪测定气相 N2O 浓度，所用色谱柱为 HP-

Plot/分子筛(30 m×0.53 mm 内径×25 µm 膜)，色谱测定

条件：进样口温度 110℃，炉温 180℃，ECD 检测器

300℃。用顶部空气法确定溶解态 N2O 浓度[21]。 

3  结果与讨论 

3.1 不同盐度生物膜表面微生物菌群活性变化 

SOUR是反映生物脱氮过程中各类型微生物活性的

重要参数。盐度增加，水体渗透压升高，微生物需通过

摄入更多的 DO 促进其新陈代谢作用，克服增大的渗透

压，以维持其细胞质水分平衡。因此，造成低盐度(5 g 

NaCl/L)下各微生物 SOUR 呈不同程度的增加，见表 2。

盐度增至 10 g NaCl/L 以上时，破坏了微生物细胞膜和

菌体内活性酶，影响微生物正常的生理活动，其活性迅

速降低。盐度由0 g NaCl/L增至20 g NaCl/L时，SOURAOB

和 SOURNOB 由 7.65 和 8.54 mg/(g MLVSS·h)分别降至

2.43 和 0.82 mg/(g MLVSS·h)，活性系数 AC 分别为 0.32

和 0.10。盐度增加破坏了微生物原有生存环境，微生物

进行代谢调整以适应新的渗透压，从而影响微生物活

性。同时，盐度增加，水中 DO 浓度和氧转移速率下降，

与 NOB 相比，AOB 对 DO 具有更强的亲和力，在低 DO

条 件 下 ， 其 受 高 盐 度 抑 制 程 度 小 于 NOB ，

SOURAOB/SOURNOB由 0.90 增至 2.96。 

表 2  各盐度条件下 SBBR 内菌群比耗氧速率(SOUR)及其活性系数(AC) 
Table 2  Variations of SOUR and activity coefficient (AC) under different salinities in SBBR  

Bacteria 
0 g NaCl/L 5 g NaCl/L 10 g NaCl/L 15 g NaCl/L 20 g NaCl/L 

SOUR AC SOUR AC SOUR AC SOUR AC SOUR AC 

Carbon oxidizing bacteria 23.5  1 25.6 1.09 21.9 0.93 18.8 0.80 16.8 0.71 

AOB 7.65 1 8.09 1.06 7.27 0.95 5.97 0.78 2.43 0.32 

NOB 8.54 1 8.98 1.05 6.87 0.80 2.65 0.31 0.82 0.10 

SOURAOB/SOURNOB 0.90 0.90 1.06 2.25 2.96 

Note: the unit of SOUR is mg/(g MLVSS·h).  

3.2 不同盐度 SBBR 运行性能  

SBBR 启动后，分别投加 0, 5, 10, 15 和 20 g NaCl/L

含盐生活污水(对应阶段 I~V)，盐度梯度增加过程中，

其 COD 去除率均大于 80%。模拟 SBBR 处理含盐污水

脱氮过程如图 2 所示。长时间含盐环境运行下，微生物

通过平衡自身渗透压调节生理变化，保护细胞内原生物

质，恢复其有机物降解性能，系统内逐渐驯化出部分嗜

盐微生物。盐度增加对碳氧化菌的抑制程度最弱[22]。

Campo 等[22]也发现在盐度为 0.30~38 g NaCl/L 时，SBBR

脱氮系统内总有机碳(TOC)去除率无明显变化。 

无 NaCl 投加时，SBBR 出水 NH4
+-Neff浓度小于 0.5 

mg/L，平均去除率大于 98%[NH4
+-N 去除率根据图 2 中

氨氮进水(NH4
+-Ninf)、出水浓度数据计算得出]。盐度为

5 g NaCl/L 时，NH4
+-N 去除率无明显变化。随盐度增

加，SBBR 内出水 NH4
+-N 均呈先增加后减少的趋势，

初期盐度增加，导致 SBBR 中 NH4
+-Neff 迅速上升。经

含盐环境驯化，SBBR 内菌群不断优化，硝化性能逐渐

增强。盐度为 10 g NaCl/L，NH4
+-N 去除率达 95%。高

盐度会破坏 AOB 生物膜及细菌活性酶，影响微生物正

常生理功能，硝化性能急剧下降。盐度增至 20 g NaCl/L，

SBBR 驯化后 NH4
+-Neff 达 12.0 mg/L，去除率降至约

70.0%，出水平均 NO2
–/NOx

–由 0.03(0 g NaCl/L)增至

0.89(20 g NaCl/L)，N2O 平均产率由 3.9%增至 13.3%，

表明 NOB 对盐度变化更敏感，盐度增加对 NOB 的抑制

作用更强，从而导致 NH4
+-N 氧化过程产生的 NO2

–未能

及时氧化至 NO3
–，与 Cortés-Lorenzo 等[23]的研究类似。 

SBBR 填料表面分布不同菌群微生物。其中，异养菌

对有机物和 DO 的竞争力强于硝化菌，生长于填料表面

外部区域；AOB 和 NOB 的氧饱和常数分别为 0.25~0.50

和 0.72~1.84 mg/L，生长于异养菌内部低氧区域[24]，该

区域主要进行 NH4
+-N 氧化过程。氧化过程产生的 NO2

–

和 NO3
–以扩散方式进入生物膜内缺氧区域，以外源有

机物或内碳源作为电子供体，完成同步反硝化。本研究

中，原水 C/N 较低，微生物储存 PHA 和 Gly 含量低，

无 NaCl 投加时，SBBR 平均 SND 效率为 42.6%(根据图

2 阶段 I 内 0~8 d 对应 SND 效率，计算平均 SND 效率)。

随盐度增加，SND 效率呈先增加后减少趋势；盐度为

5~10 g NaCl/L 时，平均 SND 效率为 48.0%，原因可能是

低盐度下，NH4
+-N 去除率未降低，部分硝化过程止步于

NO2
–，与 NO3

–还原过程相比，NO2
–还原过程所需碳源

约减少 40%，SND 效率略增加；高盐度下，硝化效率降

低，内碳源合成减少，反硝化菌活性受到抑制，SND 降 
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图 2  不同盐度下 SBBR 脱氮性能及 N2O 产率 

Fig.2  Performance of nitrogen removal and N2O yield in SBBR under different salinities

至约 23.9%。 

低氧区硝化过程产生的 N2O 扩散至生物膜内缺氧

区，可减少脱氮过程 N2O 产率[14]。盐度增加，部分硝化

过程止步于 NO2
–，系统转为短程同步脱氮过程。低氧条

件下，即使液相中 NO2
–-N 浓度小于 0.5 mg/L, AOB 以

污泥絮体内部 NO2
–为电子受体，以 NH4

+/NH2OH 为电

子供体，进行以 N2O 为终产物的好氧反硝化过程，是导

致 N2O 释放的重要过程[25]。盐度由 0 g NaCl/L 增至 20.0 

g NaCl/L时，SBBR内平均N2O 产率由 3.9%增至 13.3%。

其原因可能为 (1) 盐度对NOB抑制程度远大于对AOB

的抑制，导致脱氮系统内 NO2
–积累，NH4

+和 NO2
–共存

促进了 AOB 好氧反硝化过程的发生；(2) 与硝态氮还原

酶(Nar)和亚硝态氮还原酶(Nir)相比，Nos 受盐度抑制增

强，缺氧区域同步发生的反硝化过程 N2O 去除量减少；

(3) 硝化过程后期，碳源不足导致 SBBR 内出现 NOx
–的

积累，盐度越高，NO2
–比例越大，反硝化过程高浓度

NO2
–/HNO2会导致反硝化过程止步于 N2O，从而导致其

释放量迅速增加。 

为确定不同盐度脱氮过程与 N2O 释放之间的关系，

对各盐度条件下微生物典型周期内碳源、无机氮元素、

N2O 释放及 EPS 分泌变化进行了分析。 

3.3 不同盐度 SBBR 脱氮过程内碳源变化 

在缺氧阶段，异养反硝化菌以外碳源作为电子供

体，完成上一周期残留的 NOx
–还原过程，部分外碳源以

聚 PHA 和 Gly 形式储存在微生物体内。好氧反应初期，

剩余外碳源继续被利用合成 PHA 和 Gly，见图 3。在盛

宴期，生物体内储存 PHA 和 Gly，其合成量与外碳源种

类有关[26–28]，其中，以乙酸为碳源有利于 PHA 的合成，

以葡萄糖为碳源则有利于 Gly 的合成。Passanha 等[29]发

现低浓度 NaCl 可提高纯菌 Cupriavidusnecator 的 PHA

合成能力，而高浓度则会抑制。本研究中的含盐生活污

水的有机物种类丰富，低盐度(5 g NaCl/L)刺激下，胞内

通过合成 PHA 抗逆盐度变化，PHA 和 Gly 合成略有增

加，PHA 增量(δPHA=反应过程 PHA 最大值–初始 PHA)

由 0 g NaCl/L 时的 44.8 mg/g MLVSS 增至 51.5 mg/g 

MLVSS, Gly 增量(δGly=反应过程 Gly 最大值–初始 Gly)

由 34.9 增至 38.3 mg/g MLVSS，其平均 SND 效率由

43.0%增至 48.0%(图 2)；SBBR 反应后期，外碳源消耗

殆尽，PHA 优先作为内碳源被降解，表明 PHA 在反硝

化脱氮过程中更易被作为内碳源利用，PHA 降至低水

平，Gly 开始降解[28,30]。 
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图 3  不同盐度 SBBR 典型周期 PHA 和 Gly 的变化 

Fig.3  Variations of PHA and Gly in SBBR typical cycles under different salinities 



第8期                      巩有奎等：盐度对缺氧–好氧SBBR微生物活性及N2O释放的影响                        975  

 

盛宴/饥饿运行模式下，活性污泥系统能够迁移外源

有机物并将其转化为内源聚合物，缺氧条件下，微生物

体内积累内源物质可作为电子供体用于反硝化脱氮过

程，从而实现碳源的有效利用[28]。高盐度条件下，微生

物细胞膜和菌体的活性酶受到破坏，导致微生物细胞质

壁分离，抑制微生物正常生理功能，直至其活性完全被

抑制，降低微生物储存内碳源能力，PHA 和 Gly 增量迅

速降低[31]。盐度为 20 g NaCl/L 时，δPHA 和 δGly 分别降

至 29.5 和 27.3 mg/g MLVSS，导致 SBBR 内源反硝化过

程可利用电子供体含量降低，SND 效率也降至约

24.9%(图 2)。在氨氮去除率迅速下降的情况下，系统内

仍残留大量 NOx
–，降低了脱氮过程碳源的利用率。 

3.4 不同盐度 SBBR 脱氮性能及 N2O 释放 

图 4 为不同盐度的典型周期内 NH4
+, NO2

–, NO3
–和

TN 的变化曲线。在缺氧阶段，以原水中 COD 作为电子

供体，不同盐度下均可在 30 min 内完成反硝化过程，

NH4
+无明显变化。在好氧初始阶段，SBBR 内尚存有部

分外碳源，异养菌在 DO 竞争中处于优势地位，少量

NH4
+用于微生物增殖。随盐度增加，其降解速率逐渐降

低。盐度≤10 g NaCl/L 时，硝化系统以不耐盐细菌为主，

盐度冲击负荷导致微生物活性受到抑制，经驯化后，亚

硝化细菌从不耐盐细菌，如 Nitro somonas europaea-

lineage 和 Nitrosomonas eutropha 转化为具有耐盐特性

的菌种，活性逐渐恢复，NH4
+去除率增至约 95%。盐度

为 20 g NaCl/L 时，适应高盐度微生物菌群减少，微生

物代谢活动受阻，生长速率降低；同时，污泥表面 Zeta

电位随盐度增加而趋于更负，高盐度条件下填料表面污

泥絮体不易聚集，无法形成致密的生物膜，水体密度上

升，污泥流失增加，进而影响污泥硝化性能。至反应结

束时，SBBR 内仍残留 NH4
+-N 15.2 mg/L，氨氮去除率

为 61.4%[图 4(a)]。 

硝化过程中，由于 SND 过程的存在，生成的 NOx
–

被同时发生的反硝化作用去除，初始硝化阶段未出现

NOx
–的积累。外碳源完全被消耗后，PHA 升至最大值，

此后同步发生的反硝化过程以微生物体内 PHA 和 Gly

为电子供体，反硝化速率下降，NOx
–积累，TN 去除速

率下降。高盐度(20 g NaCl/L)条件导致微生物体内 PHA

和 Gly 积累量降低，电子供体减少，至反应结束时，系

统内仍残留 15.7 mg/L 的 NOx
–-N，平均 TN 去除率仅为

16.9%(无 NaCl 投加时 42.4%)。 
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图 4  不同盐度典型周期内 NH4

+-N, NO2
–-N, NO3

–-N 和 TN 变化 
Fig.4  Variations of NH4

+-N, NO2
–-N, NO3

–-N and TN in typical cycles under different salinities 
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图 5 为不同盐度下 SBBR 系统内 N2O 的释放速率。

无 NaCl 投加、缺氧阶段，N2O 的释放速率不足 0.01 mg 

N/(L·h)，与 Zhao 等[2]的研究类似。高 C/N 下，NO3
–还

原过程无 N2O 积累；盐度增至 20 g NaCl/L 时，反硝化

初始 30 min 内，其 N2O 释放速率达 0.054 mg N/(L·h)。

一方面，盐度增加导致上一周期硝化过程以 NO2
–为主，

高盐度耦合初始高浓度 NO2
–，抑制 Nos 的活性，反硝

化过程出现 N2O 的积累并释放；另一方面，反硝化初始

阶段，Nos 的合成速率小于硝态氮还原酶(Nar)和亚硝态

氮还原酶(Nir)，也引起反硝化初始阶段 N2O 的积累。60 

min 时，其释放速率降至 0.01 mg N/(L·h)以下。 
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图 5  不同盐度下 SBBR 内脱氮过程的 N2O 释放速率 

Fig.5  N2O release rates during nitrogen removal process under 
different salinities in SBBR 

盐度小于 10 g NaCl/L 时，硝化初期(150 min 内)，

N2O释放速率不足0.1 mg N/(L·h)。硝化过程以生成NO3
–

为主，反应器内 NO2
–积累较少，防止了以 NO2

–为电子

受体的 AOB 好氧反硝化大量发生，同时，生物膜底部

缺氧环境内发生 N2O 还原过程，防止了 N2O 的积累和

释放；硝化过程后期(150~360 min)，有机物含量降低，

DO 浓度增加，扩散进入生物膜内部能力增强，生物膜

内部缺氧区范围降低，低氧条件下的反硝化过程导致

N2O 的大量积累并释放[32]；以内碳源作为电子供体时，

NOx
–还原过程受阻，系统内出现部分NO2

–积累[图4(b)]，

NO2
–/HNO2对 Nos 具有明显抑制作用，生物膜内部反硝

化过程止步于 N2O，N2O 释放速率增加。盐度为 0, 5 和

10 g NaCl/L 时, SBBR 系统内最大 N2O 释放速率分别为

0.505, 0.580 和 0.670 mg N/(L·h)；360 min 后，NH4
+降至

10.0 mg/L 以下，AOB 好氧反硝化过程电子供体减少，

N2O 释放速率降低；曝气结束(450 min)时，N2O 释放速

率分别降至 0.040, 0.074 和 0.280 mg N/(L·h)。 

盐度增至 15 和 20 g NaCl/L 时，NOB 活性受阻，

硝化过程积累大量的 NO2
–，高浓度 NH4

+耦合高浓度

NO2
–，促进了低氧条件下 AOB 好氧反硝化过程的发生

[25]。好氧曝气初始，SBBR 内 N2O 释放速率分别达 0.126

和 0.124 mg N/(L·h)；高盐度条件下，微生物合成内碳源

减少(图 3)，内源反硝化过程中，PHA 和 Gly 氧化过程

提供电子速率降低，Nar, Nir 和 Nos 之间存在电子分配

和竞争机制，其中，Nos 和 Nir 均需在细胞色素氧化体

系 c550 的电子传递过程获得电子，Nos 获得电子能力

弱于 Nir[33]，同步发生的内源反硝化过程中 N2O 产量迅

速增加，反应后期，其最大 N2O 释放速率分别增至 0.736

和 0.880 mg N/(L·h)。 

3.5 SBBR 脱氮过程 EPS 变化特性 

细菌自身分泌产生的胞外聚合物 (Extracellular 

Polymeric Substance, EPS)是生物膜形成的基础性物质，

主要由蛋白质、多聚糖、腐殖酸等组成[22]。进水 NaCl 盐

度是影响 SBBR 生物膜微生物 EPS 含量的重要因素。

进水盐度增加，细胞内外离子浓度差异加大，为平衡细

胞膜内外渗透压，细胞在渗透压的胁迫作用下分泌大量

的酶和多聚物等辅助物质。EPS 增加可以增强微生物主

动运输和扩散等生物活动，维持正常的新陈代谢。EPS

成分和空间结构的改变，可引起生物膜的亲和性、凝聚

性和传质阻力等理化性能的改变，从而导致生物膜反应

器内部 DO 和有机物等反应基质传质性能发生变化，进

而影响 SBBR 内部缺氧区域大小和缺氧区反硝化过程，

导致反硝化过程NO2
–, N2O等中间产物的积累和N2O的

释放。 

图 6 为不同盐度生物膜表面 EPS 变化特性。为防止

盐度增加导致的渗透压变化引起微生物裂解或死亡，微

生物通过增加 EPS 分泌方式平衡微生物细胞膜内外渗

透压 [34,35]。进水盐度由 0 g NaCl/L 逐渐增至 20 g 

NaCl/L(对应阶段 I~V)，“盛宴期”蛋白质(PNfe)和多聚

糖(PSfe)平均含量分别由 26.2 和 4.8 mg/g MLVSS 增至

46.8 和 12.0 mg/g MLVSS，“饥饿期”PNfa和 PSfa平均

含量分别由 21.3 和 4.2 mg/g MLVSS 增至 48.0 和 13.4 

mg/g MLVSS。 

低盐度条件下，“盛宴期”SBBR 内含大量外源有

机物，微生物利用外源有机物合成内源物质，

EPS(PN+PS)含量增加，“饥饿期”微生物逐渐进入内源

呼吸阶段，“盛宴期”积累的 EPSfe 等大分子物质可充

当细菌的碳源和能源而被消耗，EPSfe含量降低。因此，

“饥饿期”EPSfa小于“盛宴期”EPSfe含量(图 6)。盐度

增加，大量不能适应高盐环境的细胞解体，导致蛋白质

和多糖等大分子物质释放，EPS 迅速增加，而高盐度对

微生物活性产生抑制作用，代谢能力降低，导致高盐条

件下 EPSfa大于 EPSfe(图 6)。 
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随盐度增加，微生物 PN/PS 呈逐渐减小趋势。盐度

为 0 g NaCl/L，SBBR 内微生物“盛宴期”PNfe/PSfe 和

“饥饿期”PNfa/PSfa平均值分别为 5.11 和 5.48；盐度增

至 20 g NaCl/L，PNfe/PSfe 和 PNfa/PSfa 分别降至 3.62 和

3.94。随盐度增加，EPS 中 PS 比例增加。PS 中含大量

极性基团，与水分子结合能力较强，当环境渗透压增加

时，PS 增加可防止生物体内水分流失，盐度增加刺激微

生物分泌更多 PS，以防御渗透压增加对细胞的破坏，这

也是细菌抵御盐度增加的保护机制。PN/PS 降低，污泥

絮体疏水性能降低，生物膜结构变疏松，DO 扩散进入

膜内阻力减小，膜内缺氧区域减少，Nos 对 DO 浓度变

化敏感，DO 增加，Nos 获得电子能力减弱，抑制了 N2O

的还原过程，这也是导致高盐度下反硝化过程 N2O 释放

增加的因素之一。 
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图 6  SBBR 盛宴期和饥饿期 PN, PS, EPS 和 PN/PS 的变化 

Fig.6  Variations of PN, PS, EPS and PN/PS in feast and famine phases during the whole process 

4  结 论 

本工作通过在污水中投加粗盐以模拟含盐污水，研

究了SBBR反应器处理不同盐度生活污水脱氮过程N2O

释放及内聚物变化特性，得到以下结论： 

(1) 在实验盐度范围内，盐度增加对 COD 去除影响

较小。随盐度增加，SBBR 内平均 NH4+去除率由 98%以

上降至约 70.5%，TN 去除率由 42.4%降至 16.9%，N2O

产率由 3.9%增至 13.3%。盐度增加对菌群抑制程度依次

为：亚硝态氮氧化菌(NOB)>氨氧化菌(AOB)>碳氧化菌。

盐度由 0 g NaCl/L 增至 20 g NaCl/L，SOURAOB/SOURNOB

由 0.90 增至 2.96，系统出水平均 NO2
–/NOx

–由 0.03 增至

0.89。 

(2) 低盐度下(≤10 g NaCl/L)，N2O主要产生于AOB

好氧反硝化过程，N2O 扩散至 SBBR 底部缺氧区域，有

助于 N2O 还原；高盐度下(>10 g NaCl/L)，PHA 和 Gly

合成量减少，硝化过程高浓度 NO2
–积累耦合高剩余

NH4
+，AOB 好氧反硝化过程增强，硝化过程后期，同步

反硝化过程内碳源电子供体减少，高盐度加剧不同还原

酶之间电子竞争，N2O 还原受阻，释放量增加。 

(3) 细胞 EPS 释放随盐度增加而增加，低盐度下，

EPS 可作为“饥饿期”碳源被微生物利用，EPSfa 小于

EPSfe；高盐度下，EPS 释放增加，微生物活性受到高盐

度抑制，代谢能力降低，EPSfa大于 EPSfe。盐度增加，

PN/PS 降低，生物膜结构变得疏松，DO 扩散能力增强，

膜内缺氧区域减少，N2O 还原受阻。 
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