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一段式PN/A中NOB细菌的常见抑制策略研究进展
刘心怡， 李汶倩， 蔡 芹， 杨 平

（四川大学 建筑与环境学院，四川 成都 610065）
摘 要： 厌氧氨氧化是最具前景的低能耗、高效污水生物脱氮技术，一段式部分亚硝化/厌氧

氨氧化（one‑stage partial nitritation/Anammox， 一段式 PN/A）系统是厌氧氨氧化常用的工艺。在一段

式 PN/A 系统中，部分亚硝化是为厌氧氨氧化提供亚硝酸盐底物的关键步骤，亚硝酸盐氧化菌

（nitrite oxidizing bacteria，NOB）的存在可能消耗大量亚硝酸盐，导致 PN/A 系统运行不稳定。目前，

众多研究者对 NOB的抑制手段进行了探索。介绍了污水处理厂中两种常见的 NOB，重点讨论了几

种常见 NOB 抑制策略。总结了游离氨（free ammonia，FA）和游离亚硝酸（free nitrous acid，FNA）对

NOB及其他功能菌的抑制阈值，并讨论了FA和FNA的交替处理及其在侧流处理中的应用；其中，曝

气策略包括调节溶解氧、间歇曝气与实时控制，具体参数的设置对 NOB抑制具有较大影响；针对一

段式PN/A系统中常用的生物膜法和颗粒污泥法，通过污泥龄控制可以有效洗脱絮状污泥中富集的

NOB；最后对未来NOB抑制策略提出了建议。
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Research Advancement in Common NOB Suppression Strategies in One‑stage 

PN/A System
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Abstract： Anammox is the most potential, low‑energy consuming and efficient biological 

denitrification technology for wastewater. One‑stage partial nitritation/Anammox (one‑stage PN/A) system 
is commonly used in Anammox and partial nitrification is the key step to provide substrate nitrite for 
Anammox. The presence of nitrite oxidizing bacteria (NOB) may consume a large amount of nitrite, 
leading to the unstable operation of PN/A system. Therefore, the methods for NOB suppression have 
become a hot research topic. Two common NOB in wastewater treatment plants were introduced, and 
several common NOB suppression strategies were discussed in detail. The inhibition thresholds of free 
ammonia (FA) and free nitrous acid (FNA) on NOB and other functional bacteria were summarized, and 
the alternative treatment of FA and FNA and their application in sidestream treatment were discussed. 
The aeration strategies include adjusting dissolved oxygen, intermittent aeration as well as  real‑time 
control, and the setting of specific parameters has a great impact on NOB suppression. Sludge retention 
time (SRT) control of biofilm and granular sludge that are commonly used in one‑stage PN/A system can 
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effectively wash out NOB enriched in floc sludge. Finally, some suggestions for future NOB suppression 
strategies were proposed.

Key words： Anammox;    one‑stage PN/A;    nitrite accumulation;    NOB suppression

Anammox是以厌氧氨氧化菌（AnAOB）为主导，

以 NO2--N 为电子受体，将 NH4+-N 氧化为 N2的新型

生物脱氮途径。与传统污水硝化-反硝化脱氮技术

相比，Anammox不需要经过NO2--N氧化和反硝化过

程，在理论上能节约 62. 5% 的氧气，不需要额外投

加碳源，脱氮效果好，污泥产量低，被认为是当今最

具有前景的生物脱氮技术。

基于 Anammox 技术，两段式和一段式 PN/A 系

统开始被应用于现代污水处理。两段式 PN/A 系统

是将PN与Anammox两个过程分别置于两个反应器

中进行，以前者为后者提供理想进水。一段式PN/A
系统可以在同一反应器中实现 PN 和 Anammox，占
地面积小，投资成本低。因此，讨论研究一段式PN/
A 系统的调控对于 Anammox 工程化应用具有重要

意义。

一段式PN/A系统是典型的多微生物种群、多基

质 系 统 ，NH4+-N 和 NO2--N 是 AnAOB 的 底 物 。

NH4+-N是污（废）水中主要的无机氮污染物，主要由

进水水质决定。NO2--N 则是通过 PN 过程获得，稳

定的 NO2--N供给是 Anammox脱氮的关键。在诸多

报道中，亚硝酸盐氧化菌（nitrite oxidizing bacteria，
NOB）对AnAOB反应底物NO2--N的竞争，是导致一

段式 PN/A 系统崩溃的重要原因。为实现稳定的

NO2--N 积累，对 NOB 的抑制与淘汰已成为 PN/A 系

统稳定运行面临的主要挑战之一。

影响PN/A系统中NOB生长的因素包括NOB生

理学特性、进水特性、抑制物、曝气策略、污泥停留

时间（SRT）等。简要介绍了污水厂中主要存在的两

类 NOB，并对投加抑制物 FA 和 FNA、调节曝气、控

制 SRT等常见策略实现NOB抑制的可能机理、目前

开展的研究以及存在的问题展开讨论，对一些其他

新的抑制策略也进行了简要介绍，最后对一段式

PN/A系统的 NOB抑制策略进行了总结并对其未来

发展提出建议。

1 污水处理厂中的主要污水处理厂中的主要NOB
目前已知的 NOB 属于 4 个细菌门的 7 个属［1］，

其中Nitrobacter和Nitrospira被认为是污水处理厂中

主要存在的NOB。起初Nitrobacter被认为是污水处

理厂中氧化 NO2--N 的 NOB，而现在的研究则认为

Nitrospira是污水处理厂中比 Nitrobacter更加多样和

丰富的NOB。

根据动力学不同，Nitrobacter 属于 r 型 NOB，用

于描述 r型NOB生长的莫诺方程具有较高的最大比

生长率（µmax）和较高的底物半饱和值（KS），因此，

Nitrobacter 生长速率快，适应高基质浓度；Nitrospira
属于K型NOB，与 r型NOB相比，它的µmax和KS更小，

因而这类NOB的增殖更为缓慢，但在限制基质的环

境下更具竞争性［2］。NOB细菌的这种生理学特性与

细胞的亚硝酸氧化酶（NXR）有密切关系，它能将

NO2--N氧化为NO3--N，每次反应释放 2个电子。其

中，NXR的亚基NxrA和基质的绑定有关。Nitrospira
中 NxrA 位于细胞的周质，NO2--N 不需要经过细胞

质膜运输，其氧化过程会从水分子中产生两个质

子，与 H+共同产生质子动力势，有利于细胞的能量

积累。所以，这种 NOB 具有更强的基质亲和力，在

低浓度 NO2--N 环境中更有竞争性，较高浓度的

NO2--N 常对这类 NOB 的生长产生抑制作用。在

Nitrobacter中NxrA位于细胞质，而Nitrobacter产生的

质子不能构成质子动力势，NO2--N氧化的能量生成

少；并且NO2--N与NO3--N必须经过细胞质膜运输。

因而NO2--N浓度较高的环境更有利于Nitrobacter的
生长。

除 NO2--N 浓度外，其他因素也会影响 NOB 细

菌内部的竞争。在市政污水处理厂中，Nitrospira能

较好地适应较低的DO浓度和较短的SRT，因而占据

优势；而 Nitrobacter 则在冬季温度较低、DO 浓度较

高时大量增殖。明确不同NOB的生理特性，更有利

于在污水处理时分析NOB优势属的变化趋势，结合

操作条件提出针对性的抑制措施。

2 游离氨和游离亚硝酸对游离氨和游离亚硝酸对NOB的抑制的抑制

游离氨（FA）是 NH4+-N 的非质子化形态，游离

亚硝酸（FNA）是 NO2--N 质子化形成的一元弱酸。

目前，FA 和 FNA 对 NOB 的抑制机理仍不明确。有

学者对FA和FNA可能的抑制和杀菌机理进行了归
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纳，认为 FA 和 FNA 可能与改变胞内 pH、减少特定

酶活动、抑制 ATP 生成、阻碍细胞新陈代谢活动或

生成一些有毒的氮中间体有关［3-4］。
2. 1　抑制浓度

与 AOB 相比，NOB 对 FA 和 FNA 更加敏感。因

此可以利用 FA 和 FNA 对 AOB 和 NOB 抑制浓度的

差异，选择性抑制NOB。

通常认为，FA 在 0. 1～1. 0 mg/L 范围内能抑制

Nitrobacter 生长，达到 10～150 mg/L 时才会影响到

Nitrosomonas-AOB。在不同的研究中，用来抑制

NOB 的 FA 浓度有所差异。以悬浮污泥系统为例，

在一个 SBR 中，当 FA>5 mg/L 时，NOB 开始受到抑

制，继续提高进水NH4+-N浓度，当 FA浓度达到 10~

30 mg/L 时并未观察到 AOB 被抑制，而系统中的

Nitrospira被洗脱［5］。Zhang等［6］认为FA对NOB的抑

制阈值可能为 18. 08~18. 83 mg/L，但要完全抑制

NOB需达到36. 06~50. 66 mg/L。
同样，相对于NOB，AOB对FNA的耐受性更高。

Vadivelu 等［7］发现，Nitrobacter 在 FNA 为 0. 011 mg/L
时合成代谢开始受到抑制，当 FNA 继续增至 0. 023 
mg/L 时将完全停止生长。在另一份研究中，对于

AOB而言，FNA的开始和完全抑制浓度分别为 0. 10 
mg/L 和 0. 40 mg/L［8］，显著高于上述 NOB 对应的抑

制浓度。

FA 和 FNA 对 AOB、NOB 和 AnAOB 的抑制阈值

及抑制效果［5-10］见表1。

从表 1 可以发现，与 FA 相比，NOB 通常对 FNA
更加敏感。Belmonte 等［9］通过 FA（15 mg/L）来抑制

NOB 的尝试没有取得成功，而 0. 08~0. 37 mg/L 的

FNA可以实现NO2--N的积累。但也有观点提出，使

用 FA 作为 NOB 的抑制剂，在主流处理系统中更加

容易实现。根据 FA 和 FNA 的计算公式可知，在一

定温度下，FA与进水NH4+-N浓度直接相关，当进水

NH4+-N 浓度较高时，即使在中性 pH 下也容易形成

对NOB有抑制效果的FA浓度。而要在反应器中形

成相应水平的FNA，需要高浓度的NO2--N和相对较

低的 pH，这对进水水质和反应器类型都有一定要

求。以反应器类型而言，在 SBR反应器周期中存在

短时间 NO2--N的积累和 pH波动，因此 FNA可以达

到较高浓度，但在连续流反应器或全混式反应器中

却不易实现。

此外，在抑制 NOB 的同时，过高浓度的 FA 和

FNA 可能对一段式 PN/A 系统中其他脱氮功能菌产

生不利影响。Klagshamn的一个污水厂在实际运行

时发现，AOB 和 AnAOB 的活动在 FA>10 mg/L 后都

会受到干扰，因而需要建立对 FA 浓度的在线控制

以保证整体稳定性。与短期相比，长期运行的

Anammox 系统更易受 FA 和 FNA 的影响，为维持稳

表1　FA和 FNA对AOB、NOB和AnAOB的抑制阈值及抑制效果

Tab.1　Inhibition thresholds and inhibition effect of FA and FNA on AOB, NOB and AnAOB

反应器

SBR（50 L）

微型发酵罐
（3.5 L）

SBR（8 L）

SBR（11 L）

SBR（1.5 L）
SBR（5 L和

3 L）

初始污泥
浓度

4 600 
mgMLSS/L

2 867 
mgMLSS/L

5 000 
mgVSS/L

1 200、2 000 
mgVSS/L

抑制
物

FA

FA

FNA

FNA

FNA
FA

FNA

抑制阈值/
(mg·L-1)

AOB>10~30;
NOB： 5

NOB ：18.08~
18.83

NOB： 0.011

AOB： 0.1

NOB ：0.08
AnAOB：20~25;

AnAOB：0.5×10-3

抑制效果

经过一段时间的恢复，SBR可以承受更高浓度的FA (40~52 mg/L)，系统中的
Nitrospira被洗脱，Nitrosomonas成为优势属，相对丰度为83%，反应器亚硝酸
盐积累率（NAR）为83.54%
FA对 NOB的抑制不是瞬时的，而是在 1.5 h后逐渐发生的，在 FA抑制 3 h后
NOB活性减少为初始的4.61%
Nitrobacter合成代谢在FNA为0.011 mg/L和0.023 mg/L时，开始受到和完全
被抑制，研究中所用最高FNA(0.05 mg/L)并没有对Nitrobacter的分解代谢表
现出抑制作用

16 mg/L的FA对Nitrosomonas分解代谢和合成代谢没有表现出抑制作用，但
Nitrosomonas在FNA为0.1 mg/L时开始被抑制，在FNA达到0.4 mg/L时生物
合成完全停止

FNA(0.08~0.37 mg/L)成功抑制了NOB，而采用FA(最高约为15 mg/L)抑制失
败

与短期相比，长期运行的Anammox系统更容易受到FA和FNA的影响，为维
持Anammox系统的稳定运行，应避免高于20~25 mg/L的FA和0.5 μg/L的FNA
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定运行，应避免高于 20~25 mg/L 的 FA 和 0. 5 μg/L
的FNA。考虑到一段式PN/A系统的反应器类型、污

泥生长模式以及其他运行条件的不同，利用 FA 和

FNA对不同细菌的抑制阈值存在差异，确定一个抑

制NOB且不影响其他功能菌的浓度范围，需要根据

实际运行情况决定。

2. 2　交替处理与侧流应用

在长期运行下，NOB 容易对 FA 或 FNA 处理产

生适应性，这种适应性的出现通常对应NOB种群结

构的改变。为应对因产生适应性而导致的 NOB 抑

制失败，有研究者提出可以交替使用抑制物。Duan
等［11］发现，虽然系统中 Nitrospira 和 Nitrobacter 分别

能适应 FNA 和 FA，但交替使用这两种抑制物时

NOB难以恢复活性，从而为解决污水处理中NOB抑

制失败提供了一种新思路。

在垃圾填埋渗滤液、污泥消化液、畜禽养殖等

废水的处理中，由于进水 NH4+-N浓度很高，实际废

水产生的高浓度FA和FNA能有效抑制NOB。而在

主流市政污水处理时，进水 NH4+-N 浓度一般偏低

（50 mg/L 左右），因此 FA 和 FNA 可能难以达到对

NOB的抑制浓度。此时可以采用回流污泥 FA/FNA
处理：利用沉淀池排出污泥因厌氧消化产生的 FA
或 FNA，将部分污泥浓缩后在侧流中进行 FA/FNA
处理并回流，可成功实现主流 PN/A 系统的 NOB
抑制［11］。

值得注意的是，除 FA和 FNA浓度外，侧流污泥

处理还需要考虑处理污泥比例、处理时间等影响因

素［12-13］（见表2）。

相对于实际污水产生的 FA/FNA 抑制，回流污

泥 FA/FNA侧流处理的优势为：①在 NH4+-N负荷较

低的城市污水厂主流进水情况下，高浓度的 FA 和

FNA 可以由侧流通过沉淀池污泥厌氧消化后的高

NH4+-N 或高 NO2--N 消化液提供，闭环系统实现了

污水处理过程的经济性。②一段式 PN/A 系统中，

AnAOB主要生长在生物膜或颗粒污泥中，容易与富

集 NOB 的絮状污泥进行分离，不会进入侧流；且返

回主流系统后，污泥中的FA/FNA可被显著稀释 3~4
个数量级，因此不易对 Anammox 过程产生不利

影响。

3 曝气策略对曝气策略对NOB的抑制的抑制

曝气策略通常包括 DO 浓度的调节、间歇曝气

以及曝气实时控制。DO浓度的调节是根据AOB和

NOB氧半饱和常数（KO）的差异，利用AOB对O2的更

强亲和力使其对 NOB 的竞争优势更大。而在间歇

曝气时，NOB 活动会在缺氧后存在一个滞后期，可

能机理是：①NOB 底物缺乏（NO2--N 和 O2）；②NOB
恢复和适应的代谢机制失活。前两种 NOB 抑制的

曝气策略一般是在固定的设定值下操作，如果能在

线监控实际反应进程，灵活调控DO，精准在氨氧化

完全时停止曝气，就能避免 NOB 继续氧化亚硝酸

盐，因而基于不同参数的曝气实时控制也是常见的

曝气策略之一。

3. 1　DO浓度

前面讨论 FA 和 FNA 对 NOB 的抑制时提到，在

中低浓度 NH4+-N 进水（如市政污水）时，FA 或 FNA
的浓度较低，对NOB的抑制作用减弱，此时DO的合

理控制是影响 PN/A 系统稳定性的关键因素。表 3
列举了一些中低浓度NH4+-N进水情况下，不同一段

式PN/A系统的DO浓度和对应脱氮效果［14-18］。可以

看出，将系统DO控制在 0. 02~0. 5 mg/L有利于AOB

表2　生活污水主流进水下回流污泥侧流处理的 FA/FNA浓度、比例、时间和效果

Tab.2　Concentration of FA/FNA, proportion, time and efficiency of return‑sludge side‑stream treatment under 
mainstream inflow of domestic wastewater

主流系统
反应器

SBR(8 L)

SBR(8 L)

IFAS
(150 L)

FA/
(mg·L-1)

210

FNA/
(mg·L-1)

3.07

1.35
4.23

1.35

处理污泥
比例/%

22
22
31
38
33

处理
时间/h

24

24

24

处理效果

Nitrospira和Nitrobacter分别能适应FNA和FA，但交替抑制时NOB难以恢复活
性，NAR达到90%以上

NAR和处理污泥比例成正比，但过高的比例会显著影响AOB活性。利用AOB
和 NOB 对 FNA 的适应性差异，在 FNA 为 4.23 mg/L、处理污泥比例为 31% 时，
NAR达到90%
NOB受到抑制，Anammox系统出水性能得到提升：NO3--N从17.6 mg/L减少至
6.1 mg/L，TN去除率从29.1%增加至63.1%
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对NOB取得竞争优势，具有良好的总氮去除速率和

总氮去除率。一个以低 DO（0. 02~0. 15 mg/L）运行

的气升式内循环反应器（AICB）稳定后，NH4+-N 氧

化速率为 0. 20~0. 40 kgN/（m3·d），而 NO2--N氧化速

率只有 0. 05~0. 15 kgN/（m3·d），说明 AOB 很活跃，

NOB被严重抑制，微生物种群分析显示AnAOB在生

物膜和絮状污泥中得到极大富集，系统总氮去除率

达到0. 5 kgN/（m3·d）［14］。

然而需要注意的是，虽然Nitrospira能更好地适

应低基质环境，长期的低浓度 DO 运行可能会改变

硝化细菌种群的结构，选择出更适应低氧环境的

Nitrospira，但低DO并不适于所有情况。Fan等［19］研
究发现降低悬浮污泥的 DO 浓度后，AOB 和 NOB 的

KO分别从 0. 54 mg/L 和 0. 77 mg/L 减小至 0. 14 mg/L
和 0. 08 mg/L，说明低氧环境可选择出氧利用能力更

强的硝化菌群，但由于KO，AOB<KO，NOB，NOB在氧气竞争

中反而更占优势。有人提出，在富集Nitrospira的污

水处理系统中，应采用较高浓度的 DO（>1. 5 mg/L）
以实现NOB的淘汰。因此，在控制DO浓度时，不应

该一味选择低DO模式，而应根据优势微生物特性，

以实际 KO为准，确保 AOB 能取得对 NOB 的氧气竞

争优势来灵活实施抑制策略。

上述讨论的主要是中低浓度 NH4+-N 的进水情

况，然而在进水 NH4+-N负荷较高的情况下，往往需

要提高DO浓度来满足AOB对氧气的需求。如果氧

气供应不足，则AOB无法充分氧化进水中的NH4+-N，

使出水 NH4+-N浓度超标。研究表明，将 DO浓度从

0. 18 mg/L 提高到 0. 35 mg/L，可使絮状污泥中的

AOB活性由（0. 272±0. 012） mgN/（mgVSS·d）增加至

（0. 412±0. 012） mgN/（mgVSS·d）；但同时研究者指

出，当 DO>0. 28 mg/L 时，AnAOB 活性就会受到抑

制［20］。针对 AOB 和 AnAOB 活性受 DO 影响而难以

同时提高的问题，可采用改变微生物的生长方式来

解决。与絮状污泥不同，生物膜或颗粒污泥由于受

到传质影响，脱氮相关细菌通常呈现出相似的分布

规律：从液相接触面向内依次为 AOB、NOB 和

AnAOB的活跃区［14］；扩散进入生物膜和颗粒污泥的

DO首先被AOB消耗，为抑制NOB提供了限氧环境，

并且避免了 DO对内部 AnAOB的毒害作用。此时，

相对较高的DO浓度不会抑制内部Anammox正常进

行，还可以促进 AOB 对 NH4+-N 的利用，提高 PN/A
系统整体的除氮性能。

3. 2　间歇曝气

与连续曝气相比，间歇曝气通常更容易抑制

NOB。当 SBR 反应器为连续曝气时，即使将 DO 降

至 0. 17 mg/L 仍不能抑制絮状污泥的 NOB 活性；而

采用间歇曝气后，NOB活性从 14. 60 mgN/（gVSS·h）
降低至 2. 82 mgN/（gVSS·h），成功恢复 PN/A 系统的

NO2--N积累功能［21］。
在停曝比（R）的选择上，研究者们的观点并不

统一：部分研究者认为采用较高的R值（2~3［21-23］）可

抑制NOB的活性，这意味着缺氧时间相对曝气时间

较长。一项研究发现，NOB的抑制效果与缺氧时间

有关，NOB 的活性在缺氧干扰后受到严重抑制，生

长速率降低，并与干扰持续时间成正比［24］。因此，

较高的R值有利于对NOB的抑制。但是较高的R值

也与之前低浓度 DO 一样，存在可能导致 AOB 氧气

供应不足的问题。例如，Al‑Hazmi等［23］研究结果显

示，当 R>3 时 AOB 的 NH4+-N 利用率从 R=2 时的

13. 0~18. 1 mgN/（gVSS·h）降 低 至 8. 9~9. 0 mgN/
（gVSS·h）。因此，减少不必要的缺氧时间可以提升

Anammox系统整体性能。Xu等［16］将 IFAS反应器的

表3　中低浓度进水氨氮时一段式PN/A系统DO浓度及脱氮效果

Tab.3　DO concentration and nitrogen removal effect of one‑stage PN/A system with low and medium NH4
+-N 

concentration influent

进水NH4+-N
浓度/(mg·L-1)

50
200

45.2~56.5
100.4±1.5
100~300

    注：    AICB为气升式内循环生物膜反应器，CSTR为全混流反应器；NRR为总氮去除速率，NRE为总氮去除率。

反应器

AICB （2 L）
SBR （5 L）

IFAS实验室规模

SBBR 实验室规模

CSTR （10 L）

接种污泥

PN/A反应器污泥

亚硝化污泥+ Anammox颗粒污泥

亚硝化污泥+ Anammox生物膜

活性污泥

活性污泥+UASB颗粒污泥

DO/(mg·L-1)
0.02~0.15

0.2~0.4
0.5
0.3

0.03~0.20

NRR/(kgN·
m-3·d-1)
0.5
0.24
0.101
0.194

NRE/%
70

75.84
80~89

77.5±2.3
76.20
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缺氧时间减少 20 min 后，R 值从 1 降低到 0. 5 后，氮

负荷率（NLR）从 0. 085 kgN/（m3·d）增加至 0. 120 
kgN/（m3·d），NRE增加了 40%，同时通过较低浓度的

DO保证NOB的活性持续受到抑制。一些其他研究

者在 Anammox 系统进行间歇曝气时也都采用了较

低的 R 值（如 1/2、1/3）［25-26］。因此，在选择 R 值时应

根据实际进行调整，由于NOB在缺氧阶段后的代谢

滞后，较高的 R 值有利于 NOB 的抑制；在 AOB 氧气

供应受限、NH4+-N 氧化不充分的情况下，也应该适

当降低R值以保证AOB的正常活动，同时还需要注

意长期的低 R 值下可能存在过度曝气而使 NOB 活

性恢复的风险。

此外，停曝率（F）也会影响 NOB 的抑制效果。

一般认为，较高的F值有利于NOB抑制。在较高停

曝率下，系统中生成的 NO2--N 能快速被去除，还可

以筛选出对 NH4+-N 利用率较大的 AOB，因此污泥

系统中 NOB 数量相对较少。Han 等［27］对比间歇曝

气下两个反应器（F 分别为 4 h-1和 1. 3 h-1）后发现，

在前者的高停曝率下，NOB的最大活性［236. 3 mgN/
（gVSS·d）］相对于后者［318. 6 mgN/（gVSS·d）］更

低，相对NO3--N产量减少了13%。

表4归纳了部分关于Anammox系统中间歇曝气

模式和脱氮效果的研究［16，21-26］。可以看出，对于间

歇曝气的调控，存在多个控制因素。在曝气前加入

缺氧阶段有利于NOB抑制，抑制效果与缺氧和曝气

时间的相对长度有关，在 R值的选择上需要根据实

际灵活调整；较高的F值有利于快速洗脱NOB，但也

会增加系统操作的复杂性；另外，曝气阶段DO浓度

的选择也应该根据 AOB 与 NOB 对氧气的实际竞争

情况决定。因此，间歇曝气中各参数仍然需要结合

系统中各类无机氮的去除效果以及微生物活动等

进行综合优化。

3. 3　实时控制

实验室和中试常用 pH 和 DO 在线监测作为曝

气实时控制手段，通常在 NH4+-N 被全部降解的时

刻，pH 曲线将会出现一个谷点，称之为“氨谷”；DO
质量浓度曲线会出现一个拐点，叫作“浓度突跃

点”。硝化反应的进程与反应器内 pH和DO质量浓

度的变化规律具有很好的相关性，通过检测 pH 曲

线和DO质量浓度曲线上的特征点，可以判定NH4+-N
氧化的结束，从而及时停止曝气。除 pH 和 DO 外，

常见的参数还有氧化还原电位（ORP）。在硝化/反
硝化反应周期中，ORP曲线上共存在反硝化阶段累

积的NH4+消耗终点、缺氧阶段的开始点和厌氧阶段

的出现点这三个拐点，可以用来控制脱氮过程。而

在实际研究中，往往不是依靠单一参数，而是同时

运用DO、pH和ORP等多个参数进行实时控制，自动

调节好氧和缺氧时间，抑制系统中 NOB 活动，提升

脱氮性能。

另外，一些其他指标也可以作为实时控制参

数。Blackburne 等［28］在 SBR 反应器中，基于氧气利

用率（OUR）来控制曝气时间，最终 NAR 达 80%；同

时他们认为，除NH4+-N氧化时消耗氧气外，OUR也

会受到整个反应过程的影响（如异养好氧菌对有机

物的氧化），过程的稳定性需要通过更好的方式进

行优化。Wen等［29］设计了一种实时DO智能控制系

统，由前馈、反馈控制系统组成，反馈控制系统用于

实时控制 DO 在一定浓度内，前馈控制系统可以根

表4　一些Anammox系统中抑制NOB的间歇曝气策略与脱氮效果

Tab.4　Intermittent aeration strategy for NOB suppression and nitrogen removal in some Anammox systems

反应器

IFAS (10 L)
IFAS （8 L)
SBR （10 L）

SBR (10 L）
SBR (2 L)

MBBR （8 L）

MLSS/(mg·L-1)
絮状污泥：4 500~6 500
生物膜：2 300~3 000

2 978
2 763

5 847 ± 173
3 000

进水氨氮/
(mg·L-1)

45.2~56.5
45.1~76.7
51.2~67.5

846±46
300
852

DO/
(mg·L-1)

0.5
0.7~1.0
0.5±0.1

0.7
0.2
4

曝气、缺氧

时间/min
40、20
7、21
7、21
3、6

5、10
30、10
45/15

停曝比

R

1/2
3
3

2
1/3
1/3

停曝率

F/h-1

6~7

脱氮效果

NRR=0.101 kgN/(m3·d);
NRE=80%~89%

NRE=92.8%
NRR=0.06 kgN/(m3·d);

NRE=77%
硝酸盐产生率/氨氮利用率=0.07~0.08

NRE>90%
NRE=69.5%
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据进水负荷、温度、出水等计算出反馈控制系统的

设定最优值。在线氮分析仪可用于工艺控制和

优化。

大量实验证明，pH、DO、ORP 等均可以被用作

曝气实时控制参数，但它们依赖于控制系统和在线

传感器的稳定性和可靠性。监测设备也需要定期

进行维修和校正。目前，曝气实时控制主要用于实

验室研究，污水处理厂多采用传统的定时设置以及

人工控制，其规模化应用仍有一定难度。

4 污泥停留时间污泥停留时间（（SRT））对对NOB的抑制的抑制

一方面，当系统 SRT 较低时，NOB 增殖的数量

无法弥补排泥所造成的损失量，久之将从系统中被

淘汰；AOB得益于较高的增长速率仍可为系统所持

留［30］。但另一方面，AnAOB生长速率缓慢，在 20 ℃
时，它的倍增时间约为 17 d，导致 Anammox 工艺启

动耗时较长。Liu 等［31］对 1 724 份不同污泥生长模

式的 Anammox 研究进行统计比较，结果显示，与絮

状污泥相比，颗粒污泥和生物膜法拥有更高的

NRE，并且微生物种群的相对丰度和多样性均高于

絮状污泥。这些较好的性能归因于颗粒污泥和生

物膜有较长的 SRT，能为一段式PN/A系统中生长缓

慢的AnAOB提供倍增时间。因此，以下针对生物膜

法和颗粒污泥法的SRT控制展开讨论。

4. 1　生物膜法SRT的控制

在附着生长模式下，各微生物生长在载体或填

料上形成生物膜，NOB 在生物膜中受到保护，不易

控制 SRT洗脱NOB。与纯生物膜反应器不同，生物

膜和絮状污泥混合生长的 IFAS 中有较高浓度的絮

状污泥。在混合生长模式下，由于传质的影响，AOB
和 NOB 倾向于生长在絮状污泥中，而 AnAOB 主要

在生物膜中富集，这种分布特点能提高对NOB抑制

和洗脱的控制性能。分析 IFAS 和 MBBR 对无机氮

污染物的去除效果，发现两者有相似的TN和NH4+-N
去除率（分别为 90% 和 95%），但 IFAS 的 NRR 是

MBBR 的 3~4 倍。其中 IFAS 对 MLSS 的有效控制，

是提高 NO2--N 产率和生物膜基质利用率从而提高

NRR的关键操作［32］。
针对絮状污泥设定合理的 SRT、控制 MLSS 水

平，是混合反应器中洗脱NOB的重要策略。在生物

膜边界层厚度一定的情况下，存在控制NOB生长的

絮状污泥 SRT 临界值（絮状污泥 SRTmax），絮状污泥

SRT>絮状污泥 SRTmax会导致絮状污泥中 NOB 的增

殖（此时不考虑 NOB 在生物膜上的生长）。因而选

择性地将 NOB 从系统中洗脱的关键机制之一是维

持絮状污泥足够低的SRT。
值得注意的是，如果 NOB 在生物膜中增殖，此

时无论絮状污泥施加的 SRT 是多少，都难以洗脱

NOB。因此在混合生长模式下，除了采用低 SRT洗

脱絮状污泥NOB外，也需要结合其他抑制策略来避

免生物膜 NOB 的增殖。根据生物膜内部氧气的传

质特点，控制曝气可以作为抑制生物膜NOB生长的

关键。

4. 2　颗粒污泥SRT的控制

与生物膜混合生长模式相似，在颗粒污泥反应

器中，NOB 主要分布在较小的污泥聚集体中，

AnAOB则在颗粒污泥内部得到保护。与 IFAS不同

的是，此时无论是富含 AOB和 NOB的絮状污泥，还

是AnAOB颗粒污泥都处于悬浮生长状态，此时常基

于选择性的颗粒密度和尺寸进行 SRT 控制。在实

际应用中，常采用物理分离的方式选择不同粒径的

颗粒污泥。水力旋流器和筛网作为常见的外部选

择器，可以用来实现悬浮生长模式下不同粒径颗粒

污泥的SRT分离，选择性地洗脱NOB。

水力旋流器是通过离心力的调节来选择合适

的 SRT，在系统中保留密度更大的污泥颗粒。污泥

混合液进入水力旋流器后，含有絮状污泥的上层液

体被排出，而富含颗粒的下层液体重新进入系统循

环。目前，水力旋流器在全规模化的污水处理厂

（如DEMON系统、絮状污泥和颗粒污泥混合生长系

统）已得到广泛应用，经过其处理后的污泥中

AnAOB 活性和 AnAOB/AOB 质量比显著增加，同时

NOB 随 絮 状 污 泥 被 排 出 系 统 ，实 现 了 SRT 的

分离［33］。
筛网也可以用于不同尺寸污泥的分离。絮状

污泥在洗涤过程中被压缩通过筛网，而大的颗粒污

泥则被保留在筛网上。Han等［34］在实验室中通过筛

网实现了絮状污泥和颗粒污泥 SRT的分离，NOB洗

脱率达到 80%，有效保留了 Anammox颗粒污泥。Li
等［35］在 SBR反应器中通过 200 μm的筛网选择性地

排出絮状污泥从而洗脱NOB，并认为 SRT控制在 30 
d时有利于PN/A过程的稳定。

在利用 SRT控制NOB的洗脱时，常通过生物膜

或颗粒污泥保留和富集生长缓慢的AnAOB，由于絮
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状污泥的传质阻力小，AOB和NOB常生长在絮状污

泥中。得益于AOB相对NOB较短的增殖时间，可以

确定洗脱 NOB 的絮状污泥 SRT 范围。通过水力旋

流器和筛网的分离，大粒径Anammox颗粒污泥得以

保留，而 NOB 富集的小粒径絮状污泥被排出系统，

从而实现NOB的选择性洗脱。

5 其他抑制策略其他抑制策略

除了采用抑制物 FA/FNA、曝气策略、SRT 等常

见手段降低 NOB活性、实现 NOB洗脱或淘汰外，研

究还证明，投加硫化物、甲酸等抑制物，以及超声波

处理、光照射等新型方法，也可以有效抑制NOB，同

时还可刺激 AOB 生长，最终实现系统 NO2--N 积

累［36-39］（见表 5）。虽然这些NOB抑制策略多处于实

验室小试阶段，研究对象还多为 AOB 和 NOB，并且

还未验证这些策略对AnAOB是否存在不良影响，但

依然可以为一段式PN/A系统的稳定运行提供参考。

6 结论与展望结论与展望

一段式 PN/A 系统中 NOB 的抑制和洗脱，是实

现 Anammox 稳定的重要保证，可以通过控制 FA 和

FNA浓度、调整曝气策略（DO浓度、间歇曝气、实时

控制）、控制 SRT 等措施，有效降低 NOB 活性，并将

其从系统中洗脱。然而，不同污水厂处理工艺的差

异以及污泥微生物结构的复杂性给 NOB 抑制带来

了挑战。建议从以下几方面进一步研究 NOB 的

抑制：

①    优化 NOB 抑制参数及抑制策略。参数优

化包括 FA和 FNA浓度、DO浓度、间歇曝气参数、实

时控制参数、污泥 SRT 等。并且，对 NOB 的抑制往

往不是靠单一手段达到，而是需要结合多种策略，

保证PN/A的快速建立和稳定运行。

②    确定NOB抑制的优先策略。通常而言，在

一定温度下，实际应用时应首要关注曝气策略的调

控，从动力学角度确保 AOB 取得竞争优势。其次，

在保留脱氮功能菌的前提下，SRT应尽量控制在对

NOB 的洗脱范围内。最后，利用 FA 和 FNA 抑制

NOB时应对进水水质有一定要求，在低浓度NH4+-N
进水时必须考虑其他抑制策略或进行回流污泥侧

流处理。对于一些NOB抑制的新策略，如投加甲酸

和硫化物等抑制物、光照射、超声处理等，也需要进

一步深入研究其机理并通过实验探究其在 PN/A 系

统中的适用性。在选择NOB抑制策略时，必须结合

进水水质性质、反应器类型、操作条件等进行判断。

③    深入探究系统中微生物的相互作用机理。

一段式 PN/A 系统是复杂的共生系统，NOB 的有效

抑制离不开其他微生物活动的强化；同时，维持

AOB、AnAOB 等脱氮功能菌的正常生长代谢活动，

是PN/A系统取得良好脱氮性能的必要条件。

④    发展分子生物技术。目前 NOB 的抑制机

理仍不明确，发展分子生物技术将有助于识别NOB
分子生态学机制，增强对NOB抑制的理解。
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