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污泥发酵液强化污水厂尾水人工湿地深度脱氮
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摘 要： 以污泥发酵液作为外加碳源强化污水厂尾水人工湿地深度脱氮，探究了污泥发酵液

投加量和淹水高度对人工湿地除污效能的影响，并测定了湿地的氮素转化速率、功能酶活性和微生

物群落结构。结果表明，未添加污泥发酵液的人工湿地（空白组）对总氮的去除率为 34%～36%，而

投加污泥发酵液后去除率最高可达 64%～78%。添加污泥发酵液的试验组对总磷、COD 的去除率

比空白组显著提高，空白组与试验组的硝态氮浓度无显著性差异，试验组的亚硝态氮累积量显著下

降。投加 0.25%、0.5%、0.75% 污泥发酵液显著提高了反硝化速率、硝化速率以及氨单加氧酶、硝酸

盐还原酶、亚硝酸盐还原酶的活性（p<0.05），具有反硝化功能的索氏菌属（Thauera）丰度分别增加了

2.6%、3.8%和7.9%。硝态氮和溶解氧显著影响微生物群落结构。
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Abstract： The sludge fermentation liquid was used as additional carbon source of constructed 

wetland to enhance denitrification of sewage treatment plant effluent. The effects of sludge fermentation 
liquid dosage and flooding height on the pollutants removal in the constructed wetland were studied. The 
nitrogen transformation rate, the activities of various functional enzymes and the microbial community 
structure in the constructed wetland were measured. The results showed that the removal rate of TN in 
constructed wetland was only 34%-36% without adding sludge fermentation liquid. After adding sludge 
fermentation liquid, the removal rate of TN could reach 64%-78%. The removal rates of TP and COD in 
the experimental group with sludge fermentation liquid increased significantly compared with the wetland 
without sludge fermentation liquid (blank group). There was no significant difference in NO3--N 
concentration between the blank group and the experimental group. The accumulation of NO2--N in the 
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sludge fermentation liquid group decreased significantly. The denitrification rate, nitrification rate, 
ammonia monooxygenase, nitrate reductase and nitrite reductase activities significantly increased by 
adding sludge fermentation liquid of 0.25%, 0.5% and 0.75% (p<0.05). After adding 0.25%, 0.5% and 
0.75% sludge fermentation liquid, the relative abundance of Thauera with denitrifying function increased 
by 2.6%, 3.8% and 7.9% respectively. NO3--N and DO in constructed wetland significantly affected the 
microbial community.

Key words： sewage treatment plant effluent; enhanced denitrification; constructed wetland; 
sludge fermentation liquid; enzymatic activity; microbial community

截至 2020 年中国城镇污水总量已攀升至约

5. 58×108  m3，年增长率为 3. 82%［1］。城镇污水排放

到自然水体中，会造成水体富营养化等一系列的环

境问题。虽然我国对城镇污水处理厂尾水有着严

格的排放要求，但是对于巢湖、太湖等敏感水域，即

使污水处理厂尾水水质达到了《城镇污水处理厂污

染物排放标准》（GB 18918—2002）中的一级 A 排放

标准，尾水中的氮素仍然会引起水体富营养化［2］。
为了满足敏感水域或者地方更为严格的污水厂尾

水排放要求，仍需对其进行深度处理。污水厂尾水

深度处理的关键在于脱氮，而脱氮的难点是硝态氮

（NO3--N）的去除。在污水处理过程中，大量的氨氮

（NH4+-N）经过曝气转化为NO3--N，污水厂尾水中的

氮素主要以 NO3--N 形式存在，有时占到 TN 含量的

80%以上［3］。
人工湿地技术由于运行费用低、操作简便、景

观效果好等优势，在污水处理厂尾水深度净化中备

受关注，并得到了广泛应用［4］，但是由于缺乏稳定、

经济和有效的碳源补充，多数污水厂尾水湿地的脱

氮效果不佳。以有机物为碳源进行异养反硝化脱

氮是污水厂尾水湿地中氮素的主要去除途径［5］，因
此，有机碳源是污水厂尾水湿地异养反硝化脱氮的

主要限制因子。污水厂尾水中有机物的可生物利

用性低，通常需要外加有机碳源来实现深度脱氮。

以污泥发酵液、餐厨垃圾发酵液为主的新型废

弃物类液态有机碳源，不仅可提供丰富的挥发性脂

肪酸（VFAs）作为反硝化反应的电子供体，而且为废

弃物处理处置提供了新的资源化途径。王开乐等

验证了剩余污泥发酵液用作A/O工艺外加碳源处理

低 C/N 合成氨废水的可行性［6］，但是污泥发酵液在

污水厂尾水湿地深度脱氮中的研究还很缺乏。以

VFAs为碳源时的反硝化速率高于投加甲醇和乙醇

等工业有机碳源的反硝化速率［7］。但是，废弃物类

液态碳源成分较为复杂，碳源以外其他干扰物质的

去除率与碳源消耗率的耦合程度会对污水厂尾水

湿地净化出水水质产生影响［8］，势必也会影响湿地

系统中的微生物种群，进而影响反硝化速率。为

此，考察污泥发酵液作为外加碳源对污水厂尾水湿

地系统脱氮效能的影响，重点分析了其投加量对氮

素转化、有机物和磷去除，以及湿地填料生物膜脱

氮功能酶活性和氮素转化速率的影响，以期为污泥

发酵液用于污水厂尾水湿地的深度脱氮提供参考。

1 材料与方法材料与方法

1. 1　试验装置

人工湿地试验装置建于合肥工业大学校园内，

室外自然环境下运行，其构造如图 1所示。人工湿

地采用PVC制成，设计了 3种不同高度的湿地，长为

0. 8 m，宽为 0. 3 m，高分别为 0. 4、0. 7、1. 3 m，每种

高度湿地各 4组，共 12组。试验装置编号A、B、C代

表高度分别为 0. 4、0. 7、1. 3 m的湿地，编号 1、2、3、4
代表投加 0、0. 25%、0. 5%、0. 75% 污泥发酵液的湿

地。湿地填充粒径为 2～5 cm 的砾石，填料层的孔

隙率为 49%。湿地中种植鸢尾（4 株/m2）。人工湿

地采用潮汐流方式运行（进水 10 min、淹水 36 h、排
空 1 h、空置 8 h），填料层高度分别为 0. 35、0. 65、
1. 25 m，运行水位在填料层以下5 cm。

进水桶

出水口

湿地C湿地B湿地A
图1　试验装置示意

Fig.1　Schematic diagram of constructed wetlands
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1. 2　污泥发酵液的制备

采用热碱预处理脱水污泥，然后加入活性污泥

进行厌氧发酵制备污泥发酵液。脱水污泥和活性

污泥均取自合肥市某污水处理厂。将脱水污泥的

含固率调到 60% 左右，进行加热和碱预处理，即用

NaOH溶液将污泥 pH调到 12，24 h后在 80 ℃下热处

理 90 min，热处理结束后在常温下反应 12 h，得到预

处理污泥。向 28 L恒温厌氧发酵罐中加入 8 L预处

理污泥，加入 12 L自来水和 4 L接种活性污泥，混匀

加入 NaOH 溶液调节 pH 至 10，然后通氮气 30 min，
32 ℃恒温厌氧发酵，总发酵时间为 10 d，每天采样

测试 VFAs、COD、氮、磷、蛋白质和多糖，VFAs 的积

累量在发酵的第 8 天达到最大值，因此取第 8 天的

污泥水解上清液用纱布过滤并在 2 ℃下储藏备用。

第 8 天 的 污 泥 水 解 液 中 COD、TN、NH4+-N、TP、
VFAs、蛋白质、多糖浓度分别为 5 685、376、367、
201、1 230、1 738、403 mg/L。
1. 3　进水水质

人工模拟污水处理厂尾水，通过在自来水中加

入富里酸、硝酸钾、亚硝酸钠、氯化铵、磷酸二氢钾

等制得，水质指标见表 1。不同发酵液投加量下的

碳氮比（COD/NO3--N）分别约为3. 5、6、8、10。

1. 4　分析项目及方法

COD：重铬酸钾法，TN：碱性过硫酸钾消解紫外

分光光度法，NO3--N：紫外分光光度法，NO2--N：紫

外分光光度法，NH4+-N：纳氏试剂分光光度法，TP：
钼酸铵分光光度法，pH：玻璃电极法，DO：电化学探

头法。

硝化速率和反硝化速率、厌氧氨氧化速率、氨

单加氧酶（AMO）、硝酸盐还原酶（NAR）、亚硝酸盐

还原酶（NIR）活性和电子传输系统活性（ETSA）的

测定参考文献［9］、［10］和［11］中的方法；微生物群

落结构由生工生物工程（上海）股份有限公司测定。

2 结果与讨论结果与讨论

2. 1　污泥发酵液投加量对去除COD的影响

不同污泥发酵液投加量下，各湿地对COD的去

除效果如图2所示。
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图2　人工湿地进出水COD浓度

Fig.2　COD concentration in influent and effluent of 
constructed wetlands

表1　人工湿地进水水质

Tab.1　Influent quality of constructed wetlands
mg·L-1

项    目
COD
TN

NH4+-N
NO3--N
NO2--N

TP

A-1、B-1、
C-1

34.1±0.9
10.5±0.1

1.1±0.1
9.7±0.1
0.6±0.1
0.9±0.1

A-2、B-2、
C-2

54.2±0.6
11.0±0.1

2.2±0.1
9.4±0.1
0.5±0.1
1.3±0.1

A-3、B-3、
C-3

76.9±0.2
12.3±0.1

3.8±0.1
9.3±0.1
0.6±0.1
1.8±0.1

A-4、B-4、
C-4

96.9±1.3
13.4±0.1

5.4±0.1
9.5±0.1
0.6±0.1
2.3±0.1
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当水温在13 ℃左右时，各湿地对COD的去除率

最高可达 50%，已有研究表明，由于湿地填料生物

膜结构及其内部微氧环境的复杂性，某些人工湿地

中存在相当数量的异养型微生物，可以高效去除污

水中的有机物，即使在低温条件下也有着高效的

COD去除能力［12］。单因素方差分析结果显示，不同

淹水高度的人工湿地对 COD 的去除率无显著差异

（p>0. 05），这表明淹水高度对去除 COD 的影响

很小。

人工湿地内部DO水平是影响微生物活性和各

种生化反应的重要因素，对有机物的去除有较大影

响。潮汐流人工湿地可以明显改善传统人工湿地

复氧能力低的缺陷［13］，当DO充裕时，进水中有机物

的可用率成为其去除的主要限制因素［14］。由图 2可

知，向污水厂尾水中投加不同数量的污泥发酵液提

高了进水的C/N，进水COD平均值从 34. 1 mg/L增加

到 96. 9 mg/L，12 组人工湿地出水 COD 平均浓度在

29～55 mg/L之间波动，3种淹水高度人工湿地的出

水 COD 浓度无显著性差异（p>0. 05），说明在 3个淹

水高度下湿地均有一定的抗COD冲击能力。其中，

A-1、B-1、C-1 出水可达到《地表水环境质量标准》

（GB 3838—2002）的Ⅳ类水标准，A-2、B-2、C-2 可

达Ⅴ类水标准，其他湿地出水均未达到Ⅴ类水标

准。富里酸是难生物降解的有机物，未添加污泥发

酵液时COD去除率为 14%左右，添加污泥发酵液后

COD去除率为 62%左右。污泥发酵液是混合碳源，

含有易被微生物利用的小分子有机物（如 VFAs、乙
醇等）和难被微生物利用的大分子有机物（如蛋白

质、多糖等）。淹水时间超过 12 h 后，湿地系统内

DO 环境就达到了缺氧状态（DO<0. 6 mg/L），36 h的

淹水时间也有利于蛋白质、多糖等大分子物质被微

生物吸收利用［15］。
2. 2　污泥发酵液投加量对脱氮性能的影响

各人工湿地进出水 TN浓度随时间的变化见图

3。进水 TN 平均浓度范围为 10~14 mg/L，随着淹水

高度的增加，TN去除率逐渐升高，这说明可以通过

增加人工湿地填料层的淹水高度来提高脱氮效率。

进水 C/N 为 3. 5 和 6 时，出水 TN 浓度无显著性差异

（p>0. 05）；进水 C/N 为 8 时，出水 TN 浓度有显著性

差异（p<0. 05）；进水 C/N为 10时，出水 TN浓度差异

极显著（p<0. 01）。表明污泥发酵液投加量为 0. 5%
和0. 75%时显著提高了人工湿地的脱氮效率。
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图3　人工湿地进出水TN浓度

Fig.3　Total nitrogen concentration in influent and 
effluent of constructed wetlands

污泥发酵液的TN浓度（约 360 mg/L）较高，与未

投加污泥发酵液的空白组相比，投加 0. 75%的污泥

发酵液分别给低淹水、中淹水、高淹水人工湿地带

入 0. 07、0. 14和 0. 21 g/d的TN，使进水TN负荷增加

了 27. 6%，但是污泥发酵液作为碳源分别使低淹

水、中淹水、高淹水人工湿地的 TN 去除率增加了
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30%、39% 和 42%。空白组和污泥发酵液投加组的

出水 TN 浓度有显著性差异（p<0. 05），在低淹水和

中淹水人工湿地中，投加 0. 5%污泥发酵液时 TN去

除效果最好；在高淹水人工湿地中，投加 0. 75% 污

泥发酵液时 TN 去除效果最好。尾水中的氮素以

NO3--N 为主，污泥发酵液中含有 VFAs 等易生物利

用的碳源，添加污泥发酵液有利于提高微生物菌群

的多样性和丰富度，从而提高反硝化速率［16］，整体

来看，淹水深度为 1. 2 m的人工湿地比 0. 6 m和 0. 3 
m 的人工湿地有更适宜于反硝化菌生长的厌氧环

境，有利于反硝化脱氮。添加 0. 75% 污泥发酵液

时，高淹水人工湿地对 TN的去除效果最好，低淹水

和中淹水人工湿地出水中仍含有部分 NO3--N 和

NO2--N，也会使出水 NH4+-N 浓度升高。在低淹水

和中淹水人工湿地中，添加了 0. 5% 污泥发酵液比

添加了 0. 75%污泥发酵液的人工湿地出水 TN平均

浓度低。

湿地进水 NH4+-N 平均浓度为 1. 1~5. 4 mg/L，
中、高淹水湿地出水 NH4+-N浓度较高且大致相同，

低淹水湿地出水NH4+-N浓度较低（见图 4），即随着

淹水高度的增加，NH4+-N 去除率逐渐降低，不同淹

水高度湿地的出水 NH4+-N 浓度有显著性差异（p<
0. 05）。相对于中淹水和高淹水湿地而言，低淹水

时DO浓度高，有利于硝化细菌等好氧菌的生长，因

此氨氮去除率较高。此外，污泥发酵液中含有较高

浓度的 NH4+-N，部分 NH4+-N 会被氧化成硝酸盐或

者亚硝酸盐，可以成为反硝化反应或者厌氧氨氧化

反应的底物，但是相较于空白组，污泥发酵液的投

加最终会引起出水NH4+-N浓度的升高，在 3种不同

淹水高度的湿地中，与空白组相比，污泥发酵液的

投加使出水 NH4+-N 浓度呈现极显著差异性（p<
0. 01）。投加 0. 75% 污泥发酵液的湿地中，低淹水

湿地出水 NH4+-N 浓度可达到《地表水环境质量标

准》（GB 3838—2002）的Ⅴ类水标准，中淹水和高淹

水湿地出水NH4+-N浓度未达到该标准。

进水NO3--N平均浓度范围为 9. 5~9. 7 mg/L，由
于淹没时间为 36 h，在淹没 12 h 以后，12 组湿地的

DO均降到了 0. 6 mg/L以下，可满足反硝化对DO的

要求，故 12 组湿地的 NO3--N 去除率均较高（75%~
83%）。湿地进水NO2--N平均浓度为0. 5~0. 6 mg/L，
高淹水湿地的 NO2--N 积累量低，进水的氮元素以

NO3--N 为主，NO3--N 的去除主要是通过反硝化来

实现，4 种不同 C/N 人工湿地的出水 NO3--N 浓度大

致相当，但NO2--N却有着不同程度的积累（0. 1~6. 9 
mg/L），并且C/N越低NO2--N的积累量越高，推测原

因是在反应初期污泥发酵液中含有易降解的有机

物，且NO2--N的还原速度小于NO3--N的还原速度，

导致NO3--N的浓度快速下降，NO2--N不断积累。
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b. B湿地进出水NH4+-N浓度
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c. C湿地进出水NH4+-N浓度

A-1进水          A-2进水          A-3进水          A-4进水A-1出水          A-2出水          A-3出水          A-4出水

B-1进水          B-2进水          B-3进水          B-4进水B-1出水          B-2出水          B-3出水          B-4出水

C-1进水          C-2进水          C-3进水          C-4进水C-1出水          C-2出水          C-3出水          C-4出水

图4　人工湿地进出水NH4
+-N浓度

Fig.4　Ammonia nitrogen concentration in influent and 
effluent of constructed wetlands
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2. 3　污泥发酵液投加量对除磷性能的影响

湿地进水TP平均浓度范围是 0. 9~2. 3 mg/L，出
水TP浓度随淹水高度的变化见图5。
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a. A湿地进出水TP浓度
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b. B湿地进出水TP浓度
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c. C湿地进出水TP浓度
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图5　人工湿地进出水TP浓度

Fig.5　Total phosphorus concentration in influent and 
effluent of constructed wetlands

污泥发酵液中含有较高的 TP（约 200 mg/L），随

进水加到人工湿地中后，相对于空白组会使湿地出

水 TP 浓度升高， A-1 和 A-2 出水 TP 可以达到 GB 

3838—2002的Ⅴ类水标准，其余湿地出水均不能达

到Ⅴ类水标准。未投加污泥发酵液、投加 0. 25%污

泥发酵液时，不同淹水高度的湿地出水TP浓度差异

极显著（p<0. 01）；分别投加 0. 5%、0. 75% 污泥发酵

液时，不同淹水高度的湿地出水TP浓度有显著性差

异（p<0. 05）。人工湿地中磷的去除是通过植物吸

收、微生物同化和填料吸附等作用实现的，其中，通

过填料吸附和沉淀作用去除的磷大约占湿地除磷

的 70%~87%，而且有氧环境下的吸附能力比厌氧环

境提高了 35%［17］。从本试验中人工湿地对 TP的去

除率可知，低淹水时 TP去除效果最好，潮汐流方式

运行的人工湿地有助于提高填料孔隙中气体和外

界气体的交换速度，增加湿地内部DO含量，进而增

强植物根际嗜磷菌代谢活性，促进湿地对 TP 的去

除。中淹水、高淹水人工湿地中反硝化菌的丰度高

于低淹水人工湿地，反硝化细菌优先利用人工湿地

中的COD，抑制反硝化除磷菌的生长。从长期运行

来看，污泥发酵液作为碳源丰富了进水底物，增强

了微生物的多样性，可以保证人工湿地除磷的稳定

运行［18］。
2. 4　硝化、反硝化、厌氧氨氧化速率分析

人工湿地填料生物膜的硝化速率和反硝化速

率如图 6（a）所示，A-1、B-1、C-1湿地填料生物膜的

硝化速率最低，A-2、A-3和A-4湿地填料生物膜的

硝化速率分别是A-1的 1. 1、2. 3和 5. 8倍，A-3湿地

填料生物膜的硝化速率与 A-1 有显著差异（p<
0. 05），A-4湿地填料生物膜的硝化速率与A-1差异

极显著（p<0. 01），这表明添加污泥发酵液使进水

NH4+-N 浓度升高，有利于硝化细菌的繁殖，提高了

湿地的硝化速率，进而提高了湿地的 NH4+-N 去除

率。B-1、B-2、B-3、B-4和C-1、C-2、C-3、C-4的硝

化速率也有相同的规律。

A-1、B-1、C-1 湿地填料生物膜的反硝化速率

最低，A-2、A-3和A-4湿地填料生物膜的反硝化速

率分别是A-1的 3. 3、10. 6和 24. 4倍，A-2湿地填料

生物膜的反硝化速率与 A-1有显著差异（p<0. 05），

A-3 和 A-4 的反硝化速率与 A-1 的差异极显著（p<
0. 01），B-1、B-2、B-3、B-4和 C-1、C-2、C-3、C-4的

反硝化速率也有相同的规律。这表明污泥发酵液

可以作为异养反硝化的碳源，并且反硝化速率显著

高于未添加污泥发酵液的对照组（p<0. 01）。

厌氧氨氧化细菌是一种化能自养细菌，在缺氧
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条件下用 NO2--N 作为电子受体将 NH4+-N 氧化为

N2。如图 6（b）所示，在低淹水湿地中（缺氧环境），

厌氧氨氧化速率最快的是 A-4，其原因可以解释为

在长时间淹水的情况下，进水的 NH4+-N浓度高，有

利于厌氧氨氧化菌的繁殖，同时在低淹水湿地中存

在着不同程度的NO2--N积累，有利于厌氧氨氧化的

发生。在中淹水湿地中（厌氧环境），厌氧氨氧化速

率最快的是B-3，在高淹水湿地中（厌氧环境），厌氧

氨氧化速率最快的是C-3。有学者指出在碳源为乙

酸钠和存在 NH4+-N 的情况下，厌氧氨氧化菌对

NO2--N有更高的亲和力而非反硝化菌［19］，本试验中

添加的是污泥发酵液和富里酸的混合碳源，推测在

厌氧状态下污泥发酵液中的反硝化菌会对厌氧氨

氧化菌产生抑制，对NO2--N有更强的选择优势。此

外，污泥发酵液的投加会增加进水 NH4+-N浓度，湿

地中NO2--N浓度和NH4+-N浓度会共同影响厌氧氨

氧化菌的活性和丰度。

从图 6数据来看，反硝化速率最大，其次是硝化

速率，厌氧氨氧化速率最小，因此，起主要脱氮作用

的是硝化和反硝化作用。

2. 5　微生物酶活性和电子传递系统活性分析

氨单加氧酶（AMO）是硝化反应中起作用的关

键酶之一，在有氧的条件下有助于 NH4+-N 转化为

NO3--N［20］。如图 7所示，A-1、B-1、C-1湿地填料生

物膜的AMO活性最低，A-2、A-3和A-4湿地填料生

物膜的AMO活性分别是A-1的 2. 0、4. 7和 10. 7倍，

A-2的AMO活性与A-1无显著差异（p>0. 05），A-3、
A-4的AMO活性与A-1差异极显著（p<0. 01）。B-1、
B-2、B-3、B-4和C-1、C-2、C-3、C-4的AMO活性也

有相似的规律。AMO 的活性变化规律与硝化速率

的相似。

反硝化过程中反硝化酶起到非常关键的作用，

它可将 NO3--N、NO2--N和 NO等还原成N2。其中硝

酸盐还原酶（NAR）能将 NO3--N 还原成 NO2--N，如

图 7所示，A-1、B-1、C-1湿地填料生物膜的NAR活
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b. 不同湿地填料的厌氧氨氧化速率

图6　不同湿地填料生物膜的反应速率

Fig.6　Reaction rate of biofilm on the fillings of 
constructed wetlands
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b. 不同湿地填料电子传输系统活性

图7　功能酶的活性

Fig.7　Activity of functional enzymes
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性最低，A-2、A-3和A-4的NAR活性分别是A-1的

2. 5、7. 4和 10. 0倍，A-2的 NAR 活性与 A-1有显著

差异（p<0. 05），A-3、A-4的NAR活性与A-1差异极

显著（p<0. 01）。B-1、B-2、B-3、B-4和C-1、C-2、C-
3、C-4 的 NAR 活性也有相同的规律。NAR 是反硝

化过程中率先起作用的关键酶，其活性对反硝化过

程至关重要。污泥发酵液的添加提高了湿地填料

生物膜的 NAR 活性，从而将更多的 NO3--N 还原成

NO2--N，有利于后续反硝化脱氮的进行。总之，污

泥发酵液作为碳源加入人工湿地中，可以使填料生

物膜的NAR活性显著增强，这也是投加污泥发酵液

能够强化微生物反硝化脱氮的原因之一。

亚硝酸盐还原酶（NIR）是反硝化过程中重要的

酶，其作用是将 NO2--N 还原成 NO，其活性影响着

NO2--N的积累量。从图 7可以看出，A-1、B-1、C-1
湿地填料生物膜的 NIR 活性最低，A-2、A-3 和 A-4
湿地填料生物膜的 NIR活性分别是 A-1的 1. 4、3. 5
和 4. 7 倍，A-2 的 NIR 活性与 A-1 无显著差异（p>
0. 05），A-3、A-4的 NIR 活性与 A-1差异极显著（p<
0. 01）这也解释了添加污泥发酵液的人工湿地A-1、
B-1、C-1 出现了 NO2--N 积累，而 A-4、B-4、C-4 出

水未出现 NO2--N 过度积累的原因。污泥发酵液的

加入提高了湿地填料附着微生物的 NAR 和 NIR 活

性，强化了微生物的反硝化作用，进而提高了NO3--N
和TN的去除率。

微生物硝化、反硝化、厌氧氨氧化等反应都存

在着电子传输，电子传输系统活性（ETSA）可以间接

反映微生物体内酶的活性，例如在反硝化过程，

NAR、NIR 还原 NO3--N 和 NO2--N 时，电子会发生转

移并在反应中被消耗［21］。A-1、B-1、C-1 填料生物

膜的ETSA都较低，添加污泥发酵液的湿地的ETSA
较对照组湿地均显著提高（p<0. 05），这与 NAR、

NIR、AMO等活性的变化规律相同。

2. 6　湿地填料生物膜微生物群落结构

不同 C/N 和不同淹水高度时，湿地中门水平微

生物群落的相对丰度见图 8。湿地中的优势微生物

菌门包括变形菌门（Proteobacteria，相对丰度为

62. 0%~78. 9%）、拟杆菌门（Bacteroidetes，相对丰度

为 9. 5%～20. 4%）、Parcubacteria 菌门（相对丰度为

0. 2%～14. 1%）、酸杆菌门（Acidobacteria，相对丰度

为 0. 6%～3. 0%）、绿弯菌门（Chloroflexi，相对丰度

为 0. 4%～2. 4%）、厚壁菌门（Firmicutes，相对丰度为

0. 5%～2. 2%）、疣微菌门（Verrucomicrobia，相对丰

度为0. 4%～1. 1%）、Candidatus Saccharibacteria菌门

（相对丰度为0. 1%~2. 0%）和放线菌门（Actinobacteria，
相对丰度为0. 1%~1. 4%）。

变形菌门（Proteobacteria）是几乎所有的人工湿

地系统中最大的门类，且与进水碳源种类无关［22］，
其不仅具有脱氮除磷功能，还能降解有机物。拟杆

菌门（Bacteroidetes）的主要功能是去除有机物，它能

将碳水化合物水解成单糖，再分解成乳酸、乙酸等

挥发性酸，还能促进植物生长，防止病原体侵袭根

系且具有反硝化功能［23］。在低淹水、中淹水、高淹

水人工湿地中拟杆菌门（Bacteroidetes）的平均相对

丰度分别为 13. 5%、16. 0%、16. 4%，这也在一定程

度上证明了有足够淹水高度的潮汐流人工湿地的

反硝化作用强于低淹水湿地系统。Parcubacteria是

典型的异养反硝化菌［24］，酸杆菌门（Acidobacteria）具

有降解有机物的作用，且可利用碳源将硝酸盐还原

成亚硝酸盐［25］，绿弯菌门（Chloroflexi）和厚壁菌门

（Firmicutes）可降解水中有机物，与水解和酸化有

关。Candidatus Saccharibacteria可降解硝酸盐，且与

短程反硝化脱氮有关［26］，放线菌门（Actinobacteria）
可作为反硝化细菌，还可以促进植物生长［27］。

进一步分析了湿地微生物群落结构在属水平

的变化，结果见图 9。可知占比最大的是水杆菌属

（Aquabacterium），在低淹水、中淹水、高淹水人工湿

地中的平均丰度分别为 31. 1%、26. 0%、20. 5%，低

淹水湿地所占丰度最高。水杆菌属是兼性厌氧菌，

据报道，缺氧区的DO和进水C/N有利于兼性厌氧微

生物的生长［28］，由于中淹水和高淹水人工湿地内部

大部分时间都处于厌氧状态，不利于水杆菌属的

大量繁殖。12 个样品中丰度第二的是黄杆菌属

A-
1

A-
2

A-
3

A-
4

B-1 B-2 B-3 B-4 C-1 C-2 C-3 C-4

100

80

600

相
对

丰
度

/%

otherunclassified_Bacteria
Ignavibacteriae
Actinobacteria
Candidatus Saccharibacteria
Verrucomicrobia
Firmicutes
Chloroflexi
Acidobacteria
Parcubacteria
Bacteroidetes
Proteobacteria

样品

图8　门水平微生物群落的相对丰度

Fig.8　Relative abundance of microbial communities at 
phylum level
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（Flavobacterium），在低淹水、中淹水、高淹水人工湿

地中的平均丰度分别为 8. 2%、9. 0%、9. 9%，淹水高

度为 1. 2 m的湿地平均丰度最高。黄杆菌属是异养

反硝化菌属，且还可代谢细胞内的糖类，分泌有机

酸，从而降解蛋白质等高分子物质，此外还具有反

硝化功能［29］。12 个样品中丰度排第三的是索氏菌

属（Thauera），C/N 为 3. 5、6、8和 10的湿地中其平均

相对丰度分别为 2. 2%、4. 8%、6. 0%、10. 1%。索氏

菌属（Thauera）是携带NirS基因的反硝化菌属，通常

被认为是完全反硝化菌，可以将 NO3--N 和 NO2--N
转化为 N2［30］。索氏菌属（Thauera）的丰度随发酵液

投加量的增大而升高。此外湿地填料中还存在厌

氧氨氧化菌属（Parcubacteria_genera_incertae_sedis），

其可在缺氧条件下以 NO2--N 作为电子受体将

NH4+-N氧化为N2，其丰度和湿地填料厌氧氨氧化速

率有大致相同的规律。C/N为 3. 5、6、8和 10的湿地

中马赛菌属（Massilia）平均相对丰度分别为 0. 4%、

0. 3%、1. 3% 和 0. 6%。噬酸菌属（Acidovorax）、丛毛

单胞菌属（Comamonas）、动胶菌属（Zoogloea）等常见

的反硝化菌属在12个样品中也有一定的丰度。

2. 7　典型对应分析

为了进一步研究水环境因子和微生物菌群间

的相关性，进行典型对应分析。结果表明，NO3--N、

DO 对微生物菌群影响最大，NH4+-N、TN、COD 对微

生物菌群影响较大（见图 10）。主成分（AX1 和

AX2）可以解释 70. 36% 的微生物菌群，说明结果具

有一定的参考意义。湿地进水中的氮素以 NO3--N
为主，反硝化脱氮主要依靠湿地中的微生物，氮素

转化速率（反硝化速率、硝化速率和厌氧氨氧化速

率）中反硝化速率最高，因此，NO3--N对湿地菌群影

响最大。以潮汐流方式运行的人工湿地有助于提

高填料孔隙中气体和外界气体的交换速度，增加湿

地内的 DO 含量，为湿地内部各种微生物提供了合

适的 DO 环境，微生物种群得以增加。COD 对微生

物群落结构影响较大，这是因为有机物可以为人工

湿地内部的异养微生物的生长和繁殖提供营养。

添加污泥发酵液会增加进水 NH4+-N 和 TN 浓度，进

而影响到脱氮菌群的结构。

3 结论结论

①    投加污泥发酵液作为污水厂尾水脱氮的

碳源时，可强化反硝化脱氮过程，与未投加污泥发

酵液时相比，污泥发酵液投加量为 0. 25%、0. 5% 和

0. 75% 时 TN 去除率分别提高了 25%~30%、31%~
39%、30%~42%，湿地填料生物膜 AMO、NAR、NIR
和ETSA分别提高了 2. 0~10. 7、2. 5~10. 0、1. 4~4. 7、
1. 8~5. 2 倍，湿地系统的硝化速率和反硝化速率分

别提高了 1. 1~5. 8 倍和 3. 3~27. 4 倍。低淹水和中

淹水高度下污泥发酵液投加量为 0. 5%、高淹水时

污泥发酵液投加量为 0. 75% 脱氮效果最佳。在处

理污水厂尾水时，可根据不同的淹水高度，适当调

整湿地进水中的污泥发酵液投加量。

②    投加污泥发酵液可以抑制NO2--N的积累，

提高 COD、NH4+-N 和 TP 的去除率，但也增加了

COD、NH4+-N和 TP进水负荷，从而增加湿地出水浓

度。投加 0. 25% 污泥发酵液时各湿地出水 COD 和

NH4+-N可以达到地表水Ⅴ类标准，A-1（空白组）和

A-2出水TP可达到地表水Ⅴ类标准，其余的均无法
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图9　属水平微生物群落的相对丰度

Fig.9　Relative abundance of microbial communities at 
genus level
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constructed wetlands
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达到地表水Ⅴ类标准。

③    污泥发酵液投加量显著影响湿地填料表

面生物膜的微生物群落结构，污泥发酵液的投加提

高了具有反硝化、硝化和厌氧氨氧化功能的索氏菌

属（Thauera）、马赛菌属（Massilia）和 Parcubacteria_
genera_incertae_sedis菌属含量。典型对应分析结果

表明，NO3--N 和 DO 是影响湿地门水平微生物群落

结构的主要因素。
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