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摘要  为了探究有机碳对厌氧氨氧化的长期影响, 向厌氧氨氧化膜生物反应器中添加不同浓度的丙酸钠, 研

究对反应器的除氮效能以及微生物的种群结构和功能变化。结果表明: 反应器主要的脱氮过程由  Candidatus 

Brocadia 完成, 当丙酸钠浓度为  100 mg/L 时, 反应器中由于异养细菌的生长, 可实现碳氮的同步去除, 平均

总氮去除率可达 91.9%。当丙酸钠浓度为 200 mg/L 时, 对 Candidatus Brocadia 的抑制作用导致反应器除氮性

能下降, Candidatus Brocadia 的丰度降至  41.2%, 总氮去除率降至  78.8%。在有机碳抑制作用解除后, 反应器

的除氮性能恢复为  86.8%, Candidatus Brocadia 丰度增加到  54.0%, 但群落多样性下降, 属水平的微生物组成

有较大的改变。 
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Abstract  In order to study the long-term influence of organic carbon on performance and community structure of 

an Anammox reactor, propionate was amended stepwise into an enriched Anammox reactor to investigate the 

dynamic change of the structure and function of the community. The results suggested that nitrogen removal 

process was mainly achieved by Candidatus Brocadia. Carbon and nitrogen were simultaneously removed by the 

growth of heterotrophic bacteria under 100 mg/L propionate, while total nitrogen removal efficiency reached 

91.9%. A suppression of growth of Candidatus Brocadia and a significant reduction of total nitrogen removal were 

observed at the present of 200 mg/L propionate. The relative abundance of Candidatus Brocadia and total nitrogen 

removal efficiency decreased to 41.2% and 78.8% respectively. After propionate concentration recovered to 0 

mg/L, the nitrogen removal efficiency of the reactor improved to 86.8% and the abundance of Candidatus Brocadia 

was recovered to 54.0%. However, the community diversity decreased and the microbial composition at genus level 

changed a lot. 

Key words  anaerobic ammonium oxidation; propionate; nitrogen removal rate; community structure; Candidatus  
Brocadia

厌 氧 氨 氧 化 (anaerobic ammonium oxidation, 

Anammox)细菌在  19 世纪  90 年代首先发现于废水

污泥中 [1]。Anammox 过程指在厌氧或缺氧的条件

下 , 以亚硝氮为电子受体 , 将铵氧化为氮气 [2]。该

过程不需要氧气和有机碳源, 且污泥产量低, 氮去

除率高 [3], 极大地节省能源和成本 , 在污水处理领

域具有良好的应用前景。Anammox 工艺常用于老

龄垃圾渗滤液和污泥消化液等高氨氮、低有机碳废

水的处理[4–5], 已在超过  100 个废水处理项目中应用

Anammox 工艺处理这类含氮废水[6]。 
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垃圾渗滤液成分复杂 , 有机物和氨氮含量高。

随着填埋年限增加, 垃圾渗滤液中有机物含量逐渐

降低。在老龄垃圾渗滤液中 , 生物可降解有机质

(BOD) 含 量 低 于  500 mg/L, 总 氮 含 量 高 于  1000 

mg/L[7]。通常采用组合工艺来处理这类废水 , 包

括 短 程 硝 化 – 厌 氧 氨 氧 化 组 合 工 艺 (SHARON-

Anammox)[8] 、部分亚硝化–厌氧氨氧化耦合工艺

(PN-Anammox)[9]和短程硝化反硝化–厌氧氨氧化联

合工艺(SNAD)[10–11]等, 通过其他反应器与 Anammox

反应器串联, 实现有机碳和氮的同步去除。 

在  Anammox 反应器中起主要作用的  Anammox

细菌是以  CO2 为碳源的化能自养微生物。早期研究

认为, 有机碳会对  Anammox 细菌产生不良影响[12]。

随着混合营养型  Anammox 细菌的发现 , 研究认为

适当的有机碳可能会促进  Anammox 细菌的生长或

增强  Anammox 的活性[13]。有机碳对  Anammox 细菌

的影响包括抑制作用和促进作用两个方面, 甲醇和

乙醇等小分子有机物以及乙炔、醛类、酚类和抗生

素等有毒有机物会抑制酶的活性, 从而对  Anammox

细菌造成不可逆的毒性抑制 [14–16]。竞争抑制作用

取决于有机物的浓度, 由于异养细菌的生长速度大

于自养细菌, 在有机物浓度较高时, 反硝化等异养

细菌的生长会抑制  Anammox 细菌的生长。当有机

物浓度较低时, Anammox 和反硝化的协同作用可以

实现碳氮的同时去除。低浓度小分子有机物的添加

可以激发  Anammox 细菌的有机营养代谢特性 , 以

有机碳为电子供体来还原硝酸盐, 有利于进一步提

高总氮去除率 [16]。Feng 等 [18]通过微生物转录组学

和代谢组学分析表明, 在  COD 浓度为  60 mg/L 的条

件下, 混合营养型 Anammox 细菌比自养型 Anammox

细菌的生物质产量更高 , 胞外聚合物(EPS)的产量

也更大 ; 在  C/N 为  0.3 时 , NADH、NAD+
 以及  ATP

消耗量增加, 表明  Anammox 的活性显著增加。Tao

等 [19]使用  
13C 标记的乙酸盐和丙酸盐对  Anammox

富集培养物进行研究, 发现使用乙酸盐和丙酸盐的

富集效率是碳酸氢钠的  10 倍以上, 且丙酸盐的富集

效率高于乙酸盐。Anammox 细菌的混合营养特性

表明, 它们在自然和工程生态系统中可能具有更广

泛的生态位 , 在污水处理领域具有更广泛的应用

前景。 

在垃圾渗滤液中, 可挥发性脂肪酸(VFAs)主要

以乙酸盐和丙酸盐等形式存在。丙酸盐是厌氧生物

处理过程中常见的中间代谢产物之一, 有研究表明, 

在一定浓度范围内, Anammox 系统对丙酸盐具有较

强的适应性 [20–21]。了解  Anammox 细菌群落结构随

丙酸钠浓度变化的规律, 有利于在污水处理过程中

针对污水组成成分和浓度 , 更好地控制污泥组成。

因此, 本研究以丙酸钠为有机碳源, 探究不同浓度

的丙酸盐对  Anammox 脱氮能力和种群结构的长期

影响 , 以期为  Anammox 工艺应用于低  C/N 废水的

处理提供理论依据。 

1 材料与方法 
1.1 反应器设置及运行条件 

本研究采用有效容积为  1.5 L 的膜生物反应器

(membrane bioreactor, MBR), 设 有 进 水 泵 、 出 水

泵、取泥口和曝气口。利用循环水浴加热装置, 保

证反应器的运行温度为  35ºC±0.5ºC, 通过每天定时

向反应器内曝入  Ar-CO2 (95%/5%)混合气体 , 控制

反应器的  pH 为  7.0~8.0, 同时也保证反应器中培养

物处于厌氧环境。搅拌装置以  120 rpm 的转速运行。

反应器的水力停留时间(HRT)为  24 小时。用锡箔纸

包裹反应器罐体, 防止光照对培养物产生影响。 

接种污泥取自实验室已稳定运行一年以上的

Anammox 反应器。实验废水为人工配比的模拟含

氮废水, 以碳酸氢钠为无机碳源, 以亚硝酸钠和氯

化铵为氮源, 并含有必要的矿物质、微量元素和维

生素, 用于满足微生物生长的需要。营养液配方组

成如下: MgCl2·6H2O (0.0813 g/L), KH2PO4 (0.01 g/L), 

CaCl2·2H2O (0.015 g/L) 和  EDTA-Na2 (0.00625 g/L), 

以及微量元素  I 和  II (组成见表 1)(1 mL/L)[22]。 

丙酸盐长期影响试验共历时  183 天。根据进水

中丙酸钠的浓度变化, 将反应器的运行分为  5 个阶

段。阶段  I  为稳定运行时期(414~451 天), 进水中

NO2
−-N 和  NH4

+-N 浓度均为  1000 mgN/L, 丙酸钠浓 

表 1  模拟废水微量元素浓缩液配方表 
Table 1  Components of trace element solutions 

浓缩液 成分 浓度/(g·L−1) 

微量元素浓缩液 I 

ZnSO4·7H2O 0.43 

CoCl2·6H2O 0.24 

MnCl2·4H2O 1.00 

CuSO4·H2O 0.25 

NiCl2·6H2O 0.19 

H3BO3 0.014 

微量元素浓缩液 II 
NaSeO4·10H2O 0.21 

NaWO4·2H2O 0.05 
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度为  0 mg/L。阶段  II (452~482 天)、III (483~520 天)

和  IV (521~539 天 )分 别 调 整 进 水 中 丙 酸 钠 浓 度 为

50, 100 和  200 mg/L, 并始终保持进水中  NH4
+-N 浓

度 为  1000 mgN/L 。 进 水  NO2
−-N 浓 度 , 阶 段  II 为

1000~1060 mgN/L, 阶段  III 和  IV 为  1060~1090 mgN/ 

L。由于阶段  IV 出水中  NO2
−-N 浓度开始积累 , 反

应器除氮性能下降 , 因此阶段  IV 共历时  18 天。阶

段  V (540~597 天)为反应器的恢复时期 , 调整进水

中丙酸钠的浓度为  0 mg/L, 并调低进水中氮负荷 , 

NO2
−-N 和  NH4

+-N 浓度分别为  520 和  500 mgN/L, 并

逐步提升至  1000 mgN/L。 

1.2 水质参数检测 
在反应器运行过程中, 每  2~3 天定期收集反应

器出水, 经  0.22 μm 滤膜过滤后测定“三氮”浓度, 实

验方法参照国家环保总局颁布的《水和废水监测和

分析方法》。亚硝氮(NO2
−-N)测定采用 N-(1-萘基)-

乙二胺分光光度法, 氨氮(NH4
+-N)测定采用纳氏试

剂分光光度法, 硝氮(NO3
−-N)测定采用双波长紫外

分光光度法。化学需氧量(COD)的测定参照标准方

法[23]。 

1.3  DNA 提取与测序 
参 照 试 剂 盒 方 法 , 选 择  PowerSoilTM 试 剂 盒

(MoBio Laboratories Inc., Carlsbad, 美国)提取细菌

基 因 组  DNA 。 使 用  515F (3'-GTGYCAGCMGCCG 

CGGTAA-5') 和  806R (5'-GGACTACNVGGGTWTC 

TAAT-3')通用引物扩增细菌  16S rRNA 基因的  V4

区。用  TaKaRa MiNiBEST DNA 片段纯化试剂盒

Ver.4.0 (TaKaRa, 日本)纯化  PCR 产物, 然后用凝胶

电泳进行质量检查。选择  Illumina Hiseq 2500 平台, 

对  16S rRNA V4 区进行高通量测序, 得到测序长度

为  2×250 bp 的双端测序数据。 

1.4 群落组成与功能分析 
在反应器运行过程中共收集  18 个样品点, 阶段

I 为  D414, D424, D434, D443 和  D451, 阶 段  II 为

D458, D465 和  D472, 阶段  III 为  D489, D497, D504, 

D512 和  D520, 阶 段  IV 为  D539, 阶 段  V 为  D563, 

D580, D587 和  D597 。 使 用  FastQC 
[24] 和  Trimmo-

matic 
[25]软件对测序原始数据进行过滤 , 去除低质

量的序列。使用  QIIME2 软件 [26], 对过滤后的  16S 

rRNA 基因序列进行分析。如果非重复序列的相似

度大于  97%, 则聚类为同一个可操作分类单元(ope-

rational taxonomic units, OTU)。使用  SILVA 数据库

(release 132)对  OTU 进行分类注释 [27], 并计算  α 多

样性。 

根据  16S rRNA 基因序列的分类注释结果 , 使

用  FAPROTAX 软件 [28]预测群落功能。使用  Gephi 

(v0.9.2)软件[29]的  Force Atlas 算法, 对二分网络图进

行可视化。 

2 结果与分析 
2.1 反应器除氮效能变化 

图  1(a)显示反应器运行期间进出水中亚硝态氮

(NO2
−-N)、氨氮(NH4

+-N)和硝态氮(NO3
−-N)的浓度

变化。阶段  I (第  414~451 天), 反应器进水中未添加

有 机 碳 源 , 以  CO2 和  HCO3
−为 唯 一 碳 源 , 出 水 中

NO2
−-N, NH4

+-N 和 NO3
−-N 浓度分别为 3.9±2.7, 94.4± 

14.5 和  150.6±33.2 mgN/L, 总 氮 去 除 率 为  87.6%± 

1.8%。阶段 II (第 452~482 天), 进水中丙酸钠浓度为

50 mg/L, 出水中 NO3
−-N 浓度变为 135.4±14.0 mgN/L, 

总氮去除率变化不大, 为  87.3%±1.4%。阶段  III (第

483~520 天 ), 进水中丙酸钠浓度调整为  100 mg/L, 

出水中  NO3
−-N 浓度比上一阶段有所增加, 为  151.2± 

16.4 mgN/L, 总氮去除率略有增加, 为 88.5%±3.2%。

当进水中丙酸钠浓度低于  100 mg/L 时, 对反应器的

除氮性能无明显影响, Ni 等[12]认为, 低浓度的有机

碳不会明显地影响  NO2
−-N 和  NH4

+-N 的去除率, 而

反硝化细菌的存在可以还原  NO3
−-N, 从而提高总

氮去除率。阶段  IV (第  521~539 天), 进水中丙酸钠

浓度为  200 mg/L 时, 出水中  NO2
−-N 浓度开始积累, 

最高达到  217.45 mgN/L, NH4
+-N 去除率下降, 反应

器 总 氮 去 除 率 下 降 为  78.8%±5.1%。 Huang 等 [30]

的研究结果也表明, 240 mg/L 的乙酸盐和  400 mg/L 

的丙酸盐分别使  NH4
+-N 去除率降低  33%和  29%。

阶段  V (第  540~597 天), 停止进水中有机碳的投加, 

反应器的除氮性能逐渐恢复 , 出水中平均  NO2
−-N

浓度下降到  3.8±1.8 mgN/L, 反应器的平均总氮去除

率增加为 86.8%±2.6%。 

根据  Anammox 反应方程式, NO2
−-N 与 NH4

+-N

消 耗 比例 的理 论 值为  1 .32:1 ,  NO 3
− -N  产 生 量 与

NH4
+-N 消耗量比例的理论值为  0.26:1[31]。NO2

−-N

与  NH4
+-N  消耗量的比值以及  NO3

− -N  产生量与

NH4
+-N 消耗量的比值会随着反应器类型、运行状

况以及  Anammox 细菌生理状况的变化而变化 [32], 

可 以 反 映 反 应 器 中 微 生 物 种 群 的 代 谢 及 生 存 状

态 [33]。 图  1(b)显示, NO2
−-N 与  NH4

+-N 实际消耗比

值以及  NO3
−-N 产生量与  NH4

+-N 消耗量比值均小于 
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图 1  反应器进、出水中亚硝氮、氨氮、硝氮浓度变化(a)和亚硝氮消耗量与氨氮消耗量比值、硝氮产生量与氨氮消耗量比值(b) 

Fig. 1  Concentration of nitrite, ammonium and nitrate in the influent and effluent (a) and the radio of nitrite consumption 
to ammonium consumption, the ratio of nitrate production to ammonium consumption (b) 

理论值, 这是由于  Anammox 过程产生的  NO3
−-N 会

通过反硝化过程或异化硝酸盐还原成铵(DNRA)过

程 , 被进一步转化为铵盐 [11]。Anammox 细菌可能

同时具有  Anammox 代谢和  DNRA 代谢途径 [34], 在

DNRA 过 程 中 以 丙 酸 盐 作 为 电 子 供 体 , 一 部 分

NO3
−-N 作为电子受体 , 被还原成  NH4

+-N[18]。在阶

段  IV 中, 由于丙酸盐抑制了  Anammox 细菌的活性, 

导 致  NH4
+-N 的 消 耗 量 下 降 , 与 前 面 的 阶 段 相 比 , 

NO2
−-N 与  NH4

+-N 实际消耗量的比值有所增加, 同

时 , 反硝化菌对  NO3
−-N 的还原作用也导致出水中

NO3
−-N 浓度降低。丙酸盐的增加导致  NH4

+-N 消耗

量降低, 表明丙酸盐和铵盐作为电子供体在竞争亚

硝酸盐, 与已有研究[14]的结论一致。 

在本试验中 , 阶段  II 和  III 出水中  COD 浓度均

低于检出限(50 mg/L O2), 阶段  IV 出水中  COD 浓度

为  80 mg/L O2 (图 2), Anammox 反应器对  COD 的去

除率可达  90%以上, 丙酸盐的添加可以激发  Anam-

mox 细菌的有机营养代谢能力, 作为电子供体转化

硝酸盐, 此外丙酸盐还可能被体系中其他异养细菌

利用。 

2.2 种群结构动态变化 
为了探究反应器运行过程中微生物种群结构的

动 态 变 化 , 对  18 个 时 间 点 的  DNA 样 品 进 行  16S 

rRNA 基因测序分析。共聚类得到  1057 个  OTU, 每

个样品的覆盖度均大于  0.99, 说明测序深度可以覆

盖样品信息, 测序数据量合理(表 2)。 
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图 2  反应器中  5 个阶段的总氮去除率及进出水中  COD 
浓度变化 

Fig. 2  Total nitrogen removal efficiency and COD concen-
trations in the influent and effluent over five phases 

表 2  样品中 α 多样性指标统计 
Table 2  Alpha diversity index in the samples 

样品名 Good’s coverage Observed OTU Shannon 指数

D414 1.0000   99 5.67963305 

D424 1.0000 122 5.81900489 

D434 1.0000 122 5.91148391 

D443 1.0000 120 5.72186882 

D451 1.0000 125 6.00791396 

D458 1.0000 125 6.02751380 

D465 1.0000 107 5.85764505 

D472 1.0000   97 5.49289547 

D489 1.0000 111 5.98088352 

D497 1.0000 141 6.23473858 

D504 1.0000 121 5.98429837 

D512 1.0000 135 6.19075308 

D520 1.0000 127 6.23077086 

D539 1.0000 127 6.15363254 

D563 1.0000 105 5.71721443 

D580 1.0000 100 5.74760778 

D587 1.0000 100 5.84875476 

D597 0.9998   97 5.66833873 

 
 

计算反应器在  5 个运行时期中的  α 多样性变化, 

探究物种多样性的变化趋势。Observed OTU 指数

表征物种丰富度, 从图  3(a)中可以看出, 在阶段  III

时, Observed OTU 指数最高, 表明当丙酸钠浓度为

100 mg/L 时 , 群落中的物种数量最多 , 比较适宜

Anammox 细菌群落的生长。在阶段  V 时, Observed 

OTU 指数最低, 说明在恢复时期, 群落中的物种数

量最少, 可能是上一阶段进水中丙酸钠浓度为  200 

mg/L 时, 对反应器中微生物生存造成影响。Shan- 

 

图 3  反应器 5 个运行阶段中 α 多样性变化 
Fig. 3  Alpha diversity in five operational phases 

non 指数综合考虑群落中物种的丰富度和均匀度 , 

从图  3(b)可以看出, 从阶段 I 到阶段   III, Shannon 指

数不断增加, 说明当进水中丙酸钠浓度为  50 和  100 

mg/L 时 , 反 应 器 中 微 生 物 的 物 种 多 样 性 不 断 上

升。在阶段  IV, Shannon 指数有所下降 , 在阶段  V, 

Shannon 指数最低。这表明 , 当丙酸钠浓度为  200 

mg/L 时, 反应器中的微生物受到影响, 物种多样性

下降, 在阶段  V 恢复时期, 尽管反应器的除氮效能

恢复, 但微生物的多样性水平下降。 

在  Anammox 细菌群落中, 共检测到  19 个门的

微生物。从门水平来看, 浮霉菌门(Planctomycetes)、

绿弯菌门(Chloroflexi)、拟杆菌门(Bacteroidetes)和

变形菌门(Proteobacteria)是体系中丰度最高的门 , 

占整个系统的  90%以上(图 4(a)), 这  4 个门的微生物

建立了稳定的种群结构。在其他  Anammox 反应器

中, 尽管反应器的种类、运行条件和进水基质浓度

各有差异, 但绿弯菌门、拟杆菌门和浮霉菌门的微

生物均占较大的比例[35–37], 表明它们之间存在普遍

的相互作用关系[38]。在活性污泥中, 绿弯菌门微生

物通常与  Anammox 生物质同时存在[39–41]。本研究 
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图 4  微生物在门水平(a)和属水平(b)的丰度动态变化 
Fig. 4  Community structure dynamic changes at phylum level (a) and genus level (b) 

的  5 个阶段中, 浮霉菌门微生物始终占据主导地位, 

绿 弯 菌 门 微 生 物 的 平 均 丰 度 分 别 为  15.7%±2.4%, 

11.4%±2.5%, 21.8%±4.7%, 23.8%和  16.5%±1.9%。

可以看出 , 当进水中丙酸盐浓度高于  100 mg/L 时 , 

绿弯菌门细菌丰度有较大幅度的增加。绿弯菌门微

生物属于异养细菌, 可以降解和利用因细胞衰亡而

产生的大分子物质, 此外, 绿弯菌门微生物还可以

合成胞外多糖, 有利于污泥团聚体的形成[42]。有机

碳的添加会促进  Anammox 细菌分泌胞外聚合物 [18], 

促进异养细菌的生长。因此 , 在丙酸盐浓度为  100

和  200 mg/L 时, 有利于  Anammox 细菌分泌  EPS, 从

而促进绿弯菌门微生物的生长。拟杆菌门微生物属

于丝状细菌, 在颗粒污泥的形成中起重要作用 [43]。

Pijuan 等[44]通过探究 SBR 反应器中 COD 对 Anammox

群落结构的长期影响 , 认为长期添加  COD 会导致

Anammox 活性被抑制, 变形菌门细菌丰度下降, 拟



张立羽等   丙酸盐对厌氧氨氧化除氮性能及群落结构的影响    

 

551 

杆菌门细菌丰度增加。本研究中变形菌门细菌丰度

与 拟 杆 菌 门 细 菌 丰 度 变 化 与 之 相 反 , 这 是 由 于

Anammox 的恶化过程是逐渐发生的 , 当丙酸钠浓

度为  200 mg/L 时 , 对  Anammox 细菌有一定的抑制

作用, 此时  Anammox 过程仍然占主导地位。 

图  4(b)显示每个样品中丰度排在前  10 位的属 , 

其 中 被 注 释 为  Anammox 细 菌 的 属 为  Candidatus 
Brocadia。在 5 个阶段中, 其平均丰度分别为 54.9%± 

1.9%, 56.0%±8.1%, 38.7%±7.0%, 41.2%和  54.0%± 

3.1%。Candidatus Brocadia 的丰度总体上呈现先下

降、后上升的变化趋势 , 说明丙酸钠浓度低于  50 

mg/L 时 , 对  Candidatus Brocadia 的 生长 无明显 影

响。少量小分子有机物的添加会激发  Anammox 细

菌的有机营养代谢特性[17], Anammox 细菌能够以硝

酸盐或亚硝酸盐为电子受体, 同时进行丙酸盐氧化

和  Anammox 过程 , 最终将丙酸盐转化为  CO2
[14]。

当丙酸钠浓度高于  100 mg/L 时, 对  Candidatus Bro-

cadia 的生长起抑制作用。在阶段  III 中, Candidatus 
Brocadia 的丰度明显下降, 这是由于丙酸钠可以作

为电子供体 , 导致其他细菌与  Anammox 细菌竞争

反应底物, 抑制  Anammox 细菌的生长, 出水中硝酸

盐的浓度降低 , 因此反应器的总氮去除率变化不

大。此后 , 当进水中丙酸盐浓度再降低至  0 mg/L

时, Candidatus Brocadia 的丰度可以恢复到原有水

平。目前, 已经发现  5 个属的  Anammox 细菌, 其中

Candidatus Kuenenia, Candidatus Brocadia, Candida-
tus Anammoxoglobus 和  Candidatus Jettenia 常存在

于废水污泥中, Candidatus Scalindua 通常存在于海

洋 环 境 中 [45–46] 。 它 们 具 有 不 同 的 生 理 特 性 , 在

Anammox 富集培养物中 , 通常只有一个属能够竞

争 成 为 优势种 [47] 。 在 阶 段  V 中 , Candidatus Bro-

cadia 的丰度恢复到原有水平, 说明有机碳对 Anam-

mox 细菌的抑制作用是可逆的。在高浓度有机碳条

件下, Anammox 活性会受到抑制, 但有机碳浓度降

低后, Anammox 细菌丰度可以迅速恢复[48]。 

除  Anammox 细菌外 , 体系中具有氮代谢功能

的微生物还包括反硝化菌、氨氧化细菌(ammonia 

oxidizing bacteria, AOB)和亚硝酸盐氧化菌(nitrite-

oxidizing bacteria, NOB)。图  5 显示不同氮代谢微生

物在  5 个阶段的丰度变化, 反应器中  Denitratisoma
属是一种异养反硝化菌, 具有完整的反硝化代谢途

径, 可以将  NO3
−-N 转化为  N2

[49], 在阶段  IV 中丰度

最高, 为  1.21%。由于反硝化菌对  NO3
−-N 的转化作 

 

图 5  氮代谢相关微生物丰度变化 
Fig. 5  Abundance of nitrogen metabolic bacteria 

用, 导致阶段  IV 出水中  NO3
−-N 浓度降低。在阶段

V 中 , 由于进水中不添加有机碳源, 反硝化菌的丰

度降低为  0.53%。Anammox 细菌与反硝化细菌的丰

度呈现相反的变化趋势, 表明在反应器中 Candidatus 

Brocadia 与  Denitratisoma 存在竞争关系。在阶段  III

中 , 由于反硝化细菌的生长速度较快 , Candidatus 

Brocadia 的平均丰度降低为  38.7%±7.0%, Denitratis-
oma 的平均丰度增加为  1.1%, 在体系中  Anammox

作用和反硝化的协同作用使反应器的总氮去除率达

到  88.5%±3.2%, 超过未添加丙酸盐时反应器的总

氮去除率。AOB (Nitrosomonas)将部分  NH4
+-N 氧化

为  NO2
−-N, 作为  Anammox 细菌的反应底物被消耗, 

还可以消耗培养基中微量的溶解氧 , 为  Anammox

细菌的生存创造更好的生态位。在  Anammox 颗粒

污泥中, AOB 通常分布于颗粒表面, 将 Anammox 细

菌包裹在颗粒内部 , 为  Anammox 细菌提供厌氧的

生存条件 [50], 因此  Anammox 颗粒污泥对氧气的存

在具有一定的耐受性。反应器中  AOB 的丰度低于
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1%, 表 明 微 生 物 处 于 比 较 严 格 的 厌 氧 环 境 。 与

NOB 相比, AOB 对氧的半饱和常数更低, 对氧的利

用速度更快 [51], 溶解氧成为  NOB 生长的限制条件, 

因此在反应器中  NOB (Nitrospira)的丰度极低(低于

0.1%), 防止  NOB 与  Anammox 细菌竞争  NO2
−-N。 

2.3 群落功能分析 
为 了 研 究 反 应 器 中 群 落 功 能 的 变 化 , 使 用

FAPROTAX 软件对各微生物进行功能注释。结果

表明 , 19.1%的  OTU 至少可以分配到一个功能组。

图  6 显示群落中不同代谢功能组的丰度变化, 与氮

代谢相关的功能组丰度较高, 包括硝化作用、氨氧

化作用、亚硝酸盐氧化作用、硝酸盐还原作用和反

硝化作用等。其中, Anammox、氮呼吸和亚硝酸盐

呼吸在体系中丰度最高, 表明  Candidatus Brocadia

作为反应器中的关键物种, 在除氮作用中占主导地

位[40]。 

选择  3 个时间点的样品  D451, D539 和  D597, 

分别代表阶段  I (未添加丙酸盐)、阶段  IV (丙酸盐浓

度为  200 mg/L)和阶段  V (恢复时期)的种群结构, 构

建属水平微生物与样本的二分网络图(图  7)。在这  3

个阶段中, 有 10 个属的微生物始终存在, Candidatus 

Brocadia 的丰度最高, 在阶段  IV 中  Anammox 活性

被抑制, 丰度下降, 待抑制作用解除后, 丰度恢复

到原有水平。Ignavibacterium 是体系中丰度仅次于

Candidatus Brocadia 的属, 属于一种厌氧发酵细菌,

可以还原由  Anammox 细菌产生的硝酸盐[35]。在阶

段  III 中, Ignavibacterium 的丰度最高(6.9%±1.55%), 

与  Candidatus Brocadia 具有协同作用。阶段  I 和阶

段  IV 共有的属有  8 种, 阶段  V 与阶段  IV 共有的属

为  Paludbaculum, 与阶段  I  共有的属为  UTBOD1, 

表明恢复时期的微生物构成与之前相比有较大的改

变。在  3 个阶段中, 分别有  6 种, 7 种和  9 种独有的

属。有研究者在两个  UASB 反应器中分别加入  40 

mg/L 乙酸盐(R1)和  30 mg/L 丙酸盐(R2), 发现与未

添加有机碳(R0)相比, R1 与  R2 的微生物丰富度和

多样性均增加 , 且  R1 与  R0 共有的  OTU 数目大于

R2 与  R0 共有的  OTU 数目[13], 说明丙酸盐的添加会

使微生物的组成发生较大的改变, 本文研究结论与

之一致。总之, 丙酸盐对 Candidatus Brocadia 的抑

制作用是可逆的, 在降低进水中有机碳浓度后, 反 

 

图 6  微生物群落功能分组预测 
Fig. 6  Functional groups predicted by FAPROTAX 
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图 7  3 个阶段共有属水平微生物的二分网络分析 
Fig. 7  Bipartite network analysis of the shared genera between three phases 

应器的除氮性能以及  Candidatus Brocadia 的丰度可

以恢复到原有水平, 但是群落的微生物组成有较大

的变化, 且物种丰富度降低。 

3 结论 

在  Anammox 反 应 器 中 , 主 要 的 脱 氮 过 程 由

Candidatus Brocadia 完成 , 其丰度最高达  66.8%。

当丙酸钠浓度为  100 mg/L 时, Anammox 活性不被抑

制 , 体系中绿弯菌门等异养细菌的生长可以去除

COD, 实 现 碳 氮 的 同 步 去 除 , 总 氮 去 除 率 达 到

91.9%; 当丙酸盐浓度为  200 mg/L 时 , 反硝化菌丰

度增加, 但丙酸盐对  Candidatus Brocadia 的抑制作

用导致反应器的总氮去除率下降。在解除有机碳抑

制作用后, 反应器的除氮效能恢复, 但微生物的多

样性下降 , 属水平微生物组成有较大变化。因此 , 

在实际应用中 , 应控制进水有机碳的浓度 , 维持

Anammox 与反硝化的平衡, 达到最优的氮去除率。 
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