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运行模式及C/N对强化AGS短程硝化反硝化的影响
张 冰， 邬 莲， 黄书昌， 时文歆
（重庆大学 环境与生态学院，重庆 400045）

摘 要： 为了强化好氧颗粒污泥（AGS）的短程硝化反硝化，对序批式反应器（SBR）的运行模

式和进水C/N进行了优化。结果表明：R2（厌氧/好氧+厌氧/好氧）中的AGS培养至第 56天时，丝状

菌膨胀严重导致反应器暂停运行；而R1（厌氧/好氧）的污泥性能及污染物去除效果均优于R2。R1
在C/N为6、7.5时短暂出现短程硝化反硝化现象，继续提高C/N至10，NO2--N出现明显积累，亚硝态

氮积累率（NAR）达到100%，成功实现了强化AGS短程硝化反硝化脱氮的目的，系统对COD、TIN、TP
的去除率分别达到 95%、75%、70%以上。高通量测序结果表明，颗粒化后R1系统内的微生物群落

结 构 与 接 种 污 泥 差 别 较 大 。 在 属 水 平 上 ，接 种 污 泥 中 Candidatus_Competibacter（0.28%）、

Flavobacterium（0.03%）的 相 对 丰 度 较 低 ，R1 在 实 现 污 泥 颗 粒 化 后 ，多 种 反 硝 化 细 菌 如

Candidatus_Competibacter（13.53%）、Thauera（3.25%）等 得 到 了 明 显 富 集 ，此 外 ，Flavobacterium
（13.66%）、Comamonas（2.23%）是优势积累的氨氧化细菌（AOB），推测这些细菌相互合作，共同实现

了AGS系统的高效短程硝化反硝化脱氮。
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Effect of Different Operational Modes and C/N Ratios on Enhanced Partial

Nitrification and Denitrification of AGS
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Abstract： In order to enhance the partial nitrification and denitrification of aerobic granular

sludge (AGS), the operational modes, including anaerobic/aerobic (R1) and anaerobic/aerobic+anaerobic/
aerobic (R2)，and the influent C/N ratios (6, 7.5, 10) of the sequencing batch reactor (SBR) were
optimized. The results showed that when the AGS in R2 was cultured to day 56, the filamentous bacteria
seriously bulked, leading to the suspension of the reactor. However, granules in R1 had better settling
performance and pollutant removal efficiency compared to R2. When C/N ratio of R1 was 6 and 7.5, the
partial nitrification and denitrification occurred briefly. When the C/N ratio was increased to 10, NO2--N
significantly accumulated, and NAR achieved 100%, the purpose of enhancing AGS partial nitrification
and denitrification was successfully realized in R1, and the removal rates of COD, TIN and TP were above
95%,75% and 70%, respectively. The results of high⁃throughput sequencing showed that the microbial
community structure in R1 system after granulation was significantly different from that of inoculated
sludge. At the genus level, the genera Candidatus_Competibacter (0.28%) and Flavobacterium (0.03%) in
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the inoculated sludge had relative lower abundance. After the implementation of sludge granulation in R1,
a variety of denitrifying bacteria such as Candidatus_Competibacter (13.53%) and Thauera (3.25%) were
noticeably enriched. In addition, the genera Flavobacterium (13.66%) and Comamonas (2.23%) were the
dominant ammonia oxidizing bacteria (AOB). It was speculated that these bacteria cooperated with each
other to achieve efficient partial nitrification and denitrification in AGS system.

Key words： aerobic granular sludge; partial nitrification and denitrification; operational
mode; C/N ratio; microbial community structure

众所周知，传统生物脱氮工艺存在一些缺点，

包括曝气能耗高、碳源需求量大、脱氮效率低等［1］，
而短程硝化反硝化脱氮工艺省却了NO2--N转化为

NO3--N的过程，不仅可节约 25%的能耗和 40%的碳

源，还可实现较高的反硝化速率和较低的污泥产

量［2］。因此，短程硝化反硝化工艺引起了研究者的

广泛关注。目前，已有大量关于活性污泥短程硝化

反硝化的研究［3-4］，但是絮状活性污泥存在结构松

散、沉降性能差、易发生污泥膨胀等弊端。好氧颗

粒污泥（AGS）是在多种选择压的驱动作用下，由微

生物相互黏附、凝聚形成的聚集体［5］。与絮状活性

污泥相比，AGS具有明显的优势，如沉降性能优良、

微生物种类丰富、抗污染物负荷能力强及可实现同

步脱氮除磷等［6-8］，被认为是最具发展前景的污水生

物处理技术之一，目前已在全球多地实现了工程化

应用［9］。AGS的脱氮途径主要是通过同步硝化反硝

化，如将AGS技术与短程硝化反硝化工艺相结合，

在AGS系统内发挥短程硝化反硝化的优势，可进一

步提高其应用价值。

已有研究表明，在AGS系统中维持长期稳定的

短程硝化反硝化具有一定的可行性。Cui等［10］在高

浓度氨氮（200~850 mg/L）下运行 SBR，成功实现了

AGS的短程硝化反硝化。Isanta等［11］在低温低氨氮

浓度（70 mg/L）条件下实现了AGS的短程硝化反硝

化，系统稳定运行了 300 d。反应器运行模式是影响

短程硝化反硝化的关键因素之一。高春娣等［12］对
比了交替好氧/缺氧模式和好氧/缺氧模式启动短程

硝化工艺的效果，结果表明前者的比氨氧化速率

（SAOR）为后者的 1. 8~2倍，并且短程硝化过程长期

稳定。王芳等［13］发现增加厌氧/好氧的交替次数有

助于形成脱氮效果好、机械强度高的AGS。但目前

的研究多集中于单一交替运行模式下对短程硝化

过程进行强化，鲜见不同厌氧/好氧交替模式下启动

短程硝化工艺的报道。此外，进水C/N是影响短程

硝化反硝化的另一个重要因素，通过调控进水C/N，
有助于实现短程硝化反硝化。厉巍［14］在高氨氮负

荷下通过逐步降低C/N以研究其对短程硝化反硝化

的影响，结果表明，当 C/N =2. 5时平均亚硝酸盐转

化率（NTR）达到（91. 0±5. 9）%，实现了短程硝化反

硝化工艺的启动。徐恒娟［15］采用C/N为 6的模拟生

活污水成功实现了连续流前置A/O工艺的短程硝化

反硝化。虽然有研究表明 NO2--N的积累会受到

C/N的影响，但也有人认为 C/N对短程硝化工艺中

NO2--N的积累影响不大［16］。目前，关于如何通过调

控系统运行模式及进水C/N强化AGS短程硝化反硝

化脱氮尚无报道。

基于此，采用厌氧/好氧（A/O）、厌氧/好氧+厌
氧/好氧（A/O两段交替）两种运行模式来探究其对

AGS脱氮过程的影响，旨在确定有利于AGS短程硝

化反硝化的运行模式。同时，通过逐步降低进水氨

氮浓度改变C/N，以确定AGS短程硝化的最佳C/N。
此外，采用高通量测序技术对比分析颗粒化不同阶

段微生物群落结构的变化规律，以探究AGS短程硝

化反硝化的实现机理，从而为强化AGS工艺短程硝

化反硝化脱氮以及AGS的工程应用提供理论支撑。

1 材料与方法材料与方法

1. 1 实验装置与运行模式

装置采用圆柱形 SBR（见图 1），内径为 14 cm，
有效高度为 80 cm，有效体积为 12. 3 L。采用自动

控制器控制 SBR的运行周期，进水流量由蠕动泵控

制，中部设有排水口，体积交换比为 50%，曝气量由

气体流量计控制为 18 L/min，反应器在室温下运行。

平行运行两组 SBR，运行周期均为 4 h，每个周期包

括进水 5 min、厌氧 50 min、曝气 169～183 min、沉淀

1～15 min、排水1 min，其中R1采用厌氧/好氧（A/O）
运行模式，R2采用厌氧/好氧+厌氧/好氧（A/O两段
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交替）运行模式，R1和R2的运行参数见表1。

1. 2 接种污泥与模拟污水

采用重庆市大九排水有限公司污水厂CASS工
艺曝气池内的活性污泥作为接种污泥。接种污泥

预曝气 24 h后再接种到反应器中，R1中初始MLSS
为 1. 4 g/L，污泥容积指数（SVI30）为 48. 75 mL/g；R2
中初始MLSS为1. 6 g/L，SVI30为42. 72 mL/g。

采 用 模 拟 生 活 污 水 作 为 SBR 的 进 水 ，以

CH3COONa、NH4Cl 和 KH2PO4/K2HPO4 分别作为碳

源、氮源和磷源，污水组成见文献［17］。通过改变

药剂投量来调节进水 C/N，R1和 R2的进水 C/N
见表2。

1. 3 分析项目与测试方法

COD、NH4+-N、NO2--N、NO3--N、TP、SVI、MLSS

等采用国家标准分析方法测定［18］，总无机氮（TIN）
为NH4+-N、NO2--N及NO3--N之和；利用数码相机、

光学显微镜、扫描电子显微镜（SEM）观察污泥形态

变化；污泥平均粒径利用软件 Image J测定［19］；污泥

颗粒化率采用标准筛湿筛分法测定；污泥的胞外聚

合物（EPS）采用热提取法［20］提取，其中蛋白质（PN）
和多糖（PS）含量分别采用 BCA蛋白质试剂盒法和

硫酸-苯酚法测定。

1. 4 微生物群落分析

采用高通量测序技术分析污泥样品中微生物

群落结构及多样性。将R1中接种污泥样品及颗粒

化不同阶段的污泥样品采用超纯水清洗 3遍后，冷

藏运送至美吉生物有限公司进行高通量测序。采

用 E. Z. N. A. ® soil DNA kit抽提 DNA，采用 Nano⁃
Drop2000测定DNA浓度和纯度后，进行 PCR扩增。

细菌 16S rRNA序列引物为 341F和 805R。对 PCR
扩增产物进行质检后利用 Illumina公司的 NovaSeq
PE250平台进行高通量测序，采用RDP Classifier方
法对细菌种属进行注释分析。

2 结果与讨论结果与讨论

2. 1 好氧颗粒污泥的理化特性

2. 1. 1 形态特征和粒径变化

接种污泥呈黑褐色，且结构松散（见图 2）。当

C/N=6时，R1、R2的平均粒径增长较为平缓（见图

3），可能是因为过低的C/N不易使污泥颗粒化［21］。

0 d 34 d0 d 34 d

R1 R2

5 mm 5 mm5 mm5 mm

5 mm

74 d

R1

133 d

5 mm

1 mm

1 mm

50 μm

50 μm

图2 污泥形态变化

Fig.2 Morphological change of sludge

表2 模拟生活污水组成

Tab.2 Composition of synthetic domestic wastewater

时间/d
1~30
30~47
47~61
61~133

TP/（mg·L-1）
10
10
10
8

COD/NH4+-N
600∶100
600∶80
600∶60
600∶60

C/N
6
7.5
10
10

表1 反应器运行参数

Tab.1 Operational parameters of the reactor
min

反应器

R1
R2

进水

5
5

厌氧

50
25

好氧

169~183
84.5~91.5

厌氧

—

25

好氧

—

84.5~91.5

沉淀

1~15
1~15

排水

1
1

模拟
生活
污水 1

R1 R2

79

8
6 4

3

5

2

1.进水水箱 2.蠕动泵 3.SBR反应器 4.曝气泵 5.气体流量计6.曝气头 7.电磁阀 8.出水水箱 9.自动控制器

图1 SBR装置示意

Fig.1 Schematic diagram of SBR
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随着 C/N提高，R1、R2中污泥平均粒径增长速

率不断提升。SBR运行至第 34天时（C/N=7. 5），R1
和 R2中均有形状规则的 AGS出现。此时，R1、R2
中污泥的平均粒径分别达到 0. 401、0. 349 mm，普遍

认为污泥平均粒径>0. 3 mm即实现了完全颗粒

化［5］，因此，认为此时 R1、R2均已实现了污泥颗粒

化。R1中的颗粒化率可达到 80%以上，而R2的颗

粒化率低于 70%，这是因为R1连续曝气时间长，提

供的剪切力更加集中，能够对污泥的颗粒化进程起

到促进作用［22］。R1继续运行至第 74天，系统内的

AGS已经占主导地位，颗粒轮廓清晰且结构致密。

第 133天时，R1发生丝状菌膨胀导致颗粒结构瓦

解，反应器发生崩溃。

2. 1. 2 生物量及沉降性能

当 C/N=6时，R1的MLSS和 SVI30逐渐上升后趋

于平稳；而R2的MLSS呈现先上升后下降的变化趋

势，其 SVI30逐渐上升后趋于平稳（见图 4）。当C/N=
7. 5时，R1、R2内MLSS分别呈明显下降、保持稳定

趋势，MLSS在 1 500 mg/L左右，而 SVI30逐渐升高至

179. 38 mL/g（R1）和 202. 55 mL/g（R2），这表明 R1、
R2均已发生污泥膨胀，但R2更严重。由于R1采用

A/O模式加快了缺氧异养菌的生长速度，AGS核心

成为该菌的栖息地，从而有利于 AGS结构的稳

定［23］。当 C/N=10时，R2的MLSS仍不断下降，培养

至第 56天，丝状菌膨胀导致生物量大量流失，反应

器崩溃。然而，R1的MLSS逐步上升（稳定在 4 000
mg/L），SVI30逐渐下降后稳定在 60 mL/g，SVI30/SVI5
的变化不大且稳定在 0. 95以上。当 SVI30与 SVI5的
差别小于 10%时，AGS的沉降性能和结构稳定性较

好［24］。表明在此工况下，R1中的颗粒污泥沉降性能

良好。

20 40 60 80 100 120 1400
a. R1
t/d

C/N=65 000
4 500
4 000
3 500
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2 500
2 000
1 500
1 000
500

ML
SS/（

mg
·L-

1 ）
MLSS SVI30C/N=10C/N=7.5

220
200
180
160
140
120
100
80
60
40
20

SV
I 30/（

mL
·g-

1 ）

b. R2
t/d

C/N=6 C/N=10C/N=7.5
5 000
4 500
4 000
3 500
3 000
2 500
2 000
1 500
1 000
5000

ML
SS/（

mg
·L-

1 ）

MLSS SVI30 220
200
180
160
140
120
100
80
60
40
20

SV
I 30/（

mL
·g-

1 ）

10 20 30 40 50 60

图4 两系统内MLSS及SVI30的变化

Fig.4 Change of MLSS and SVI30 in two systems

2. 1. 3 EPS及PN/PS
EPS在形成颗粒污泥和维持颗粒结构稳定性方

b.颗粒化率
t/d

30 33 36 39 42 45 48 51

90

80

70

60

5027

颗
粒

化
率
/%

R1 R2
a.平均粒径

t/d
20 40 60 80 100 120 140

C/N=6
2.5

2.0

1.5

1.0

0.5

0

平
均

粒
径
/mm

R1 R2
C/N=10C/N=7.5

图3 系统内污泥平均粒径和颗粒化率的变化

Fig.3 Change of the average particle size and granulation
rate in the systems
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面起着至关重要的作用［25］。在C/N=6的初期，两个

系统中EPS含量显著增加，其中R2的EPS含量略高

于R1（如图 5所示）。第 23天时R1、R2中的 EPS含
量急剧下降（分别为 29. 65、42. 85 mg/gMLSS），这可

能与SVI30升高导致MLSS下降有关。当C/N=7. 5时，

R1和R2中的EPS含量均呈逐渐上升的趋势，但R1
中EPS含量的增加幅度高于R2，这可能是由于A/O
运行模式刺激微生物产生更多的EPS以促进颗粒污

泥的形成［26］。当 C/N=10时，R1的 EPS含量稳步上

升（139. 9 mg/gMLSS），同时PN/PS由 0. 72升至 1. 96。
随着 AGS的形成，PN的浓度始终大于 PS，表明 PN
是形成AGS和保持AGS结构稳定性的重要因素。

2. 2 污染物去除效能

2. 2. 1 COD的去除效能

当 C/N=6时，R1和R2系统对 COD的去除率最

终均可以达到 94%以上（如图 6所示）。当C/N=7. 5
时，两个系统的 COD去除率均出现了较大的波动，

这是由于污泥膨胀导致系统内的生物量减少，从而

影响到系统对 COD的去除效果。当提高 C/N至 10
时，R1出水 COD浓度降低至 40 mg/L以下，COD去

除率恢复并达到 95%以上，说明R1系统具有较好

的COD去除能力。

2. 2. 2 氮的去除效能

当C/N=6时，R1和R2对NH4+-N的去除效果差

别不大，去除率保持在 95%~100%；R1和 R2出水

NO3--N浓度分别保持在 55、51 mg/L左右（见图 7）。

当C/N=7. 5时，两个系统的NH4+-N去除率均急剧下

降，NO3--N浓度也呈下降趋势，该阶段污泥流失影

响了系统的脱氮效果。

a. R1内NH4+-N的去除
t/d
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图5 两系统内污泥EPS含量及PN/PS变化

Fig.5 Change of EPS content and PN/PS ratio in two
systems
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Fig.6 COD removal performance in R1 and R2 systems
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图7 R1和R2系统对氮的去除效果

Fig.7 Nitrogen removal performance in R1 and R2
systems

当C/N为 6和 7. 5时，观察到R1、R2在初期短暂

出现NO2--N的积累，这是由于在环境条件突变时亚

硝酸盐氧化菌（NOB）比氨氧化菌（AOB）敏感度更

高［27］。此外，R2的亚硝态氮积累率（NAR=47%）显

著高于R1（16. 5%），但其短程硝化反硝化持续时间

较短，推测原因是虽然颗粒内部存在缺氧区有利于

短程硝化反硝化，但没有针对性的驯化机制（如接

种相关细菌等），不能达到长期稳定的强化目的［22］。
当 C/N=10时，R1和 R2对 NH4+-N的去除率逐步恢

复至 90%以上。自第 103天开始，R1中 NO3--N浓

度呈下降趋势（0~10 mg/L），出现大量的 NO2--N积

累，NAR达到 100%，远高于短程硝化反硝化工艺对

NAR的标准（50%），表明在该工况下AGS成功实现

了短程硝化反硝化。同时，R1对TIN的去除效果明

显提升，去除率维持在60%~75%。

2. 2. 3 TP的去除效能

当 C/N=6时，R2中 TP平均去除率（56%）高于

R1（51%）（见图 8），这可能是因为厌氧/好氧交替次

数的增加有助于系统对 TP的去除。当进水 C/N为

7. 5时，由于R2中污泥性能恶化导致生物量大幅减

少，使得其对 TP的平均去除率（38%）略低于 R1
（43%）。当 C/N=10时，R1对于 TP的去除率上升并

最终保持在 70%～75%。其原因一方面是由于提高

了C/N，有助于磷的去除［21］；另一方面可能是AGS成
熟后富集了大量反硝化聚磷菌，这些细菌能够合成

还原性产物 NADH2，在一定程度上会抑制磷的释

放［28］。
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图8 R1和R2系统对TP的去除效果

Fig.8 TP removal performance in R1 and R2 systems

2. 3 典型周期内污染物的变化规律

图 9显示了R1在出现短程硝化反硝化后典型

周期内污染物的变化规律（第 112天）。系统呈现典
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型的“厌氧释磷、好氧吸磷”现象，最终出水 TP低至

2. 5 mg/L。NH4+-N和 TIN的下降趋势相近，周期末

NH4+-N和 TIN浓度分别为 3. 3、14. 8 mg/L。NO3--N
和 NO2--N浓度在厌氧段逐渐下降，进入好氧段后

NO3--N浓度趋于稳定（0 mg/L），NO2--N浓度上升至

9. 3 mg/L，NAR达到 96%以上，出现了短程硝化反

硝化现象。

a. COD、N、TP的去除效果
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图9 R1内典型周期内污染物及pH的变化

Fig.9 Variation of pollutants and pH in a typical cycle of
R1

在厌氧段 COD浓度已降至较低水平（55. 9 mg/
L），在好氧段一直处于饥饿期。在好氧段硝化细菌

与异养菌会竞争营养物质，异养菌的活性因缺少碳

源而受到抑制，因此，NH4+-N大量转化为 NO2--N，
而仅部分转化为 NO3--N，导致系统内 NO2--N大量

积累。此外，pH呈先上升后下降的趋势，周期末 pH
为 8. 24，而 pH在 7. 0～8. 5范围内更适合AOB的生

长，有利于实现短程硝化反硝化［29］。研究表明，低

DO条件会抑制NOB的活性并启动亚硝酸盐氧化酶

及电子传递体系，造成 NOB的数量和生物活性下

降［30］。本实验的 DO浓度较高（7~8 mg/L），NAR却

在 96%以上，说明还存在其他因素使NOB受到抑制

作用，这需要进一步探究。

2. 4 微生物群落结构分析

2. 4. 1 微生物群落的丰富度与多样性

与 AGS相比，接种污泥的 Simpson指数更低，

Shannon指数更高（见表 3），说明AGS形成后，物种

多样性降低。此外，接种污泥的ACE指数和Chao指
数更高，说明接种污泥中微生物种群更加丰富。这

是因为在培养过程中系统受到外部环境变化的压

力，微生物发生动态演替，只有适应能力强的细菌

可以存活下来，某些优势菌群得以富集，以维持系

统稳态，抵抗外界环境的干扰。

2. 4. 2 微生物群落结构分析

与接种污泥相比，R1系统中处于不同阶段的

AGS的微生物群落结构发生了显著变化（见图 10）。

在纲水平上，接种污泥中Anaerolineae的相对丰度为

11. 95%，而在AGS中仅占1. 11%~1. 73%。在接种污

泥中，Saccharimonadia、Planctomycetes、Blastocatellia
的相对丰度分别为 5. 16%、4. 20%、4. 35%，而 AGS
中却几乎不存在这些细菌。此外，在污泥颗粒化后

Gammaproteobacteria、Bacteroidia、Alphaproteobacteria
的相对丰度显著增加。Gammaproteobacteria具有很

强的EPS产生能力，有利于细胞之间的黏附和聚集，

且其主要是由 AOB构成，在脱氮方面具有重要作

用［31］。由实验结果可知，R1出水NO3--N浓度较低，

NO2--N出现大量积累，可能是这类细菌（AOB）的富

集将大量 NH4+-N转化为 NO2--N，成功实现短程硝

化反硝化。此外，Bacteroidia是另一种优势菌纲，它

对COD的降解具有重要作用［32］。
由图10（b）可知，在属水平上，接种污泥中几乎没

有Candidatus_Competibacter（0. 28%）、Flavobacterium
（0. 03%）。但是，Candidatus_Competibacter 在 AGS
样品中是最具优势的菌属，相对丰度分别为

表3 细菌群落丰度指数统计

Tab.3 Richness index of bacterial community

样品

种泥

110 d
130 d
末期

Shannon
6.07
4.40
4.52
4.12

Simpson
0.005
0.030
0.020
0.040

ACE
1 307.01
691.61
669.16
628.72

Chao
1 300.13
690.02
666.08
622.01

Coverage
0.99
0.99
0.99
0.99
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14. 31%（110 d）、13. 53%（130 d）、8. 99%（末期）。

该菌是一种反硝化聚糖菌，在厌氧段以硝酸盐和亚

硝酸盐作为电子受体还原 PHA［33］。此外，AGS中
Flavobacterium和 Thauera的相对丰度逐渐增加，在

实验末期分别达到13. 66%和3. 25%。Flavobacterium
是一种EPS分泌菌，具有较强的自凝聚能力，且属于

AOB［34］，该菌的存在有利于系统脱氮及稳定运行。

Thauera是一种兼性厌氧反硝化细菌，Du等［16］推测

Thauera可能是一类只能将 NO3--N还原为 NO2--N
的细菌，这类细菌内缺乏亚硝酸盐还原酶，易导致

NO2--N的积累。实验末期，Comamonas的相对丰度

上升至2. 23%，Comamonas是一种典型的AOB，是系

统实现短程硝化反硝化的重要菌属［27］。同时，R1系
统中Zoogloea的相对丰度明显增加（12. 49%），有研

究表明，当此类细菌过量生长时会发生污泥膨

胀［35］。因此，实验末期Zoogloea的大量生长是导致

AGS结构稳定性降低、反应器崩溃的主要原因。本

研究中，R1具有高 NH4+-N去除率、高 NAR和低

NO3--N浓度是以上细菌共同作用的结果。

3 结论结论

① SBR分别在A/O（R1）和A/O两段交替（R2）

两种模式下运行，同时进水 C/N由 6提高至 10，当
C/N=10时R1系统中污泥的理化特性和污染物去除

效果均优于R2。R2在第 56天时污泥性能恶化，反

应器因污泥大量流失而停止运行。R1运行至第103
天时NO2--N产生积累，NAR达到100%，成功实现了

短程硝化反硝化。因此，采用A/O运行模式且进水

C/N比为 10的条件更有利于强化 AGS的短程硝化

反硝化性能。

② 污泥颗粒化过程中，R1系统内微生物群落

结构发生了显著改变，说明运行模式及进水C/N对

微生物菌群结构的影响较大。系统中检测出多种

氨氧化细菌（Flavobacterium、Comamonas）和反硝化

细菌（Candidatus_Competibacter、Thauera等），这些细

菌的共同作用，使得R1实现了高效的短程硝化反硝

化脱氮。
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