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摘　要　针对常温下生活污水短程硝化难以实现且稳定性差的难题，探究了生物电化学措施对序批式生物膜反

应器 (SBBR)中 NO2
−-N的累积性能及微生物学特征的影响。对 SBBR施加生物电化学措施后，通过调控外加电

极电势可实现其中电极氨氧化作用的发生及强化，且不同的外加阳极电势会显著影响系统中 NH4
+-N的转化效

果、氧化产物类型及菌群结构。随着外加阳极电势由 0.00增至 0.50 V，SBBR中电极氨氧化作用的强度逐步提

高，系统的 NH4
+-N氧化效率 (AOE)与 NO2

−-N累积效率 (NiAE)分别增至 (97.07±1.20)%和 (92.79±2.12)%；当外加

阳极电势≥0.80 V后，SBBR中 NH4
+-N的氧化产物因工作电极上的析氧反应转而以 NO3

−-N为主，电极氨氧化作

用的强度因电势不断升高而受到抑制，系统的 AOE随之恶化。将外加阳极电势恒定为 0.50 V，生物电化学强化

型 SBBR在常温下处理生活污水时可取得理想的 NH4
+-N转化效率 (AOE=(99.33±0.11)%)与较高水平的亚硝酸盐累

积量 (NiAE=(88.08±2.07)%)，此时系统中的电极氨氧化作用可得到较大程度的强化，其电活性生物膜中的优势菌

属包括 Nitrosomonas(33.54%)、Geobacter(15.24%)和 Empodebacter(16.88%)，三者在 NH4
+-N厌氧氧化过程中起关键

作用。
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短程硝化作用 (NH4
+-N→NO2

−-N)的顺利实现是确保某些新型生物脱氮工艺 (如短程硝化 /反硝

化工艺、厌氧氨氧化 (ANAMMOX)工艺等)快速启动且高效稳定运行的前提 [1-2]。随着上述新技术

越来越多地应用于城镇生活污水的处理，如何达成并维持稳定的短程硝化过程随之成为污水生物

脱氮领域的研究热点 [3]。短程硝化作用的发生与稳定运行可通过调控和优化水处理反应装置的温

度、水力停留时间 (HRT)、溶解氧 (DO)含量、pH值以及污泥龄 (SRT)等工况参数来实现 [4-6]。然

而，对于低 NH4
+-N浓度、常温且水质波动较大的城镇生活污水，上述手段均无法有效抑制亚硝酸

盐氧化菌 (NOB)的过量增殖，致使系统中的短程硝化难以为继 [4,7]。为此，亟需探寻新的技术手段

或调控措施以期实现反应装置中稳定且高水平的 NO2
−-N累积率。

由于较低的氧化还原电位，NH4
+-N既可在好氧条件下被硝化细菌氧化为 NO2

−-N或 NO3
−-N[8]，
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也可在缺氧条件下被厌氧氨氧化菌 (AnAOB)氧化 [9]，还可被某些微生物作为电子供体使其与

Fe(Ⅲ)、硫酸盐或固体电极等反应 [10-11]。考虑到生物电化学系统 (BES)能够利用电活性微生物催化

电极反应实现胞外电子与电极间的传递，进而完成污染底物的氧化或还原 [12]，则可推断 NH4
+-N可

作为阳极底物被 BES厌氧氧化。近年来，部分学者随之开展了此方面的尝试。MIN等 [13] 首次指

出，BES在厌氧条件下具备高效转化 NH4
+-N的潜力。HE等 [14] 随之发现，以 NH4

+-N为唯一能源的

BES可产生高达 0.078 mA的电流峰值，系统脱氮效率则稳定在 (49.2±5.9)%，此时阳极电活性生物

膜中的优势菌群为 Nitrosomonas europaea，推测该类微生物在厌氧条件下具有直接以 NH4
+-N为燃料

进行产电的能力，或者可通过化能自养代谢合成有机物为产电菌提供能量。而有研究 [15-18] 相继表

明，BES于特定条件下可在阳极培育出电活性氨氧化生物膜，此生物膜具备进行电极氨氧化反应

的能力，即其可将 NH4
+-N作为底物进行氧化产能，并可获得类型迥异的氧化产物 (如 NOx

−-N或气

态氮化合物等)。由此可推测，在特定的实验条件下，电活性氨氧化生物膜应可通过电极氨氧化作

用实现 BES中 NH4
+-N的转化和 NO2

−-N的稳定积累，而如能将此技术应用于前述生物脱氮新工

艺，则可弥补这些工艺在运行时存在的短程硝化作用难以实现且稳定性差的缺陷，另还具有操作

简单、无需曝气且不会产生二次污染等优势。

目前关于采用生物电化学技术实现常温下城镇生活污水短程硝化的研究尚不多见，如何提高

反应装置中电极氨氧化的作用强度仍需探究，相应条件下 NH4
+-N的氧化产物类型亦不明晰。本研

究以序批式膜生物反应器 (SBBR)为实验装置，对其施加电化学措施后置于常温下处理城镇生活污

水，探究了系统的运行性能及其微生物特性。期间，通过调控外加阳极电势考察了系统中 NH4
+-N

的转化效果及 NO2
−-N的累积规律，确定出较佳的阳极电势范围；而后在恒定最佳阳极电势的前提

下探究了系统在启动及稳定运行阶段的氨氮转化性能、NO2
−-N累积水平及微生物群落结构变化。

期望通过此研究，探寻出一条可实现污水中 NH4
+-N氧化与 NO2

−-N稳定积累的新途径，为新型生

物脱氮工艺的研发及应用提供参考。 

1    材料与方法
 

1.1    实验装置

实验装置为生物电化学强化型 SBBR(图 1)，其整体为圆柱形，内径为 10 cm，有效容积为 2.0 L，
内部分为阴、阳两极室。将 SBBR划分为 3组 (包括 1组实验组和 2组对照组)。其中，实验组标记

为 R1。实验开展时，将附着有硝化生物膜的石墨毡 (长×宽×厚=20 cm×20 cm×3 mm)制作为圆筒状

并固定于阳极室内，以此作为系统阳极 (工作

电极 )；另将长度为 15 cm的石墨棒 (d=8 mm)
置于阴极室中以此作为系统阴极 (对电极)。实

验期间，阴极室与阳极室用质子交换膜 (美国

杜邦，N117)分隔。此外，以饱和甘汞电极

(SCE)作为参比电极并将其置于靠近阳极位

置。3个电极通过导线分别与恒电位仪 (上海昕

瑞，DJS-292C)相连。对照组分别标记为 R2和

R3，其中，R2为非生物对照组，其构型同

R1且与恒电位仪相连，但工作电极 (尺寸同

上)未附着硝化生物膜；R3构型及工作电极类

型均与 R1一致，但其不与恒电位仪连接，

阴、阳极之间亦未连接。实验期间各装置表面

 

图 1    R1 构型图

Fig. 1    Schematic of R1
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均覆盖铝箔以避免光照影响。 

1.2    运行条件

各组 SBBR均按序批模式连续运行，即装置每天运行 2个周期，各周期时长为 12 h。典型周期

内系统的运行过程可依次划分为进水期 (t=15 min)、反应期 (t=690 min)、排水期 (t=10 min)和闲置期

(t=5 min)。为提高 SBBR阳极室中的传质效果，将各装置分别置于磁力搅拌器上，并在其中放置磁

力搅拌子。实验期间各装置中的水温为 14~23 ℃。在进水期间分别向各装置阳极室中吹入高纯氦

气以确保其厌氧环境，另通过恒电位仪设置 R1和 R2在反应期间的阳极电势值 (参比电极为

SCE)。
本研究共持续 214个周期。其中，前 177个周期标记为 A阶段，期间考察了不同阳极电势

(0.00→1.20 V)对各系统运行性能的影响；后 37个周期标记为 B阶段，阶段伊始将各反应装置中的

工作电极进行更新 (即替换为前述附着有硝化生物膜的石墨毡)，并恒定外加阳极电势为 0.50 V，随

之探究各系统的启动及运行性能，解析其中的微生物群落结构变化。 

1.3    接种生物膜与进水水质

附着有硝化生物膜的石墨毡取自 1套硝化型 SBBR(标记为 RO)，此装置有效容积为 20 L，内部

填充石墨毡，填充容积比约 40%。在前期实验中，RO 的曝气速率设置为 5 L·min−1(装置中的 DO质

量浓度约为 (4.1±0.3) mg·L−1)，温度通过水浴系统控制在 (35±2)℃，进水 (人工配水)中的 NH4
+-N设

为 (459.98±36.98) mg·L−1，RO 的 NH4
+-N氧化效率 (AOE)达 94.26%，NO3

−-N累积率 (NaAE)和 NO2
−-N

累积率 (NiAE)分别为 (90.29±3.11)%和 (3.46±0.52)%。

A阶 段 的 实 验 用 水 由 50  mmol·L−1 的 磷 酸 盐 缓 冲 液 (pH=7.5)配 制 而 成 ， 包 含 14.32  g·L−1

Na2HPO4·12H2O、1.36 g·L−1 KH2PO4、0.5 g·L−1NaHCO3 和 2 mL·L−1 微量元素溶液。其中，微量元素溶

液参照 QU等 [15] 的研究配制。此基质在使用前先进行高压蒸汽灭菌 (T=121℃，t=20 min)，再吹入高

纯氦气 (t=20 min)以去除其中的 DO，而后在每周期伊始将其分别注入各 SBBR的阴、阳极室中。

另外，各 SBBR的阳极室进水中需添加 0.19 g·L−1 NH4Cl，以便使阳极室溶液中 NH4
+-N质量浓度维

持在 50 mg·L−1。在 B阶段，阳极室进水更替为安徽农业大学园区生活污水，即原水经厌氧预处理

后，将上清液泵入各装置阳极室中，其中耗氧有机物 (以 COD计，下同)、NH4
+-N、NO2

−-N、NO3
−-N、

TN和 TP的质量浓度分别为 (109.34±12.72)、 (50.87±2.54)、 (0.08±0.02)、 (0.15±0.03)、 (52.27±2.85)
和 (5.64±0.25) mg·L−1；同时，阴极室进水水质仍与 A阶段相同。 

1.4    分析方法

1)水样采集及分析方法。每周期采集各 SBBR进出水水样进行分析，样品设置 3平行。水样

中 COD、TP、NH4
+-N、NO2

−-N、NO3
−-N和 TN的测定方法均参照文献 [19]。反应装置中污水水温及

溶解氧 (DO)浓度利用便携式水质分析仪 (Multi 340i，WTW)进行原位测定。R1和 R2的电流密度可

根据式 (1)[20] 计算获得。

J = I/A (1)

式中：J为电流密度，μA·cm-2；I 为电流值，μA，由恒电位仪测得；A 为工作电极投影面积，cm2。

2)生物膜样品采集。在 RO 中采集生物膜样本 (标记为 SO)，另在 A阶段的第 94、117个周期以

及 B阶段的第 37个周期分别采集 R1中的生物膜样品 (附着于石墨毡上，对应标记为 SA1、SA2 和
SB)。上述 4组生物膜样品均用于后续实验分析。

3)基于 16S rDNA的 Illumina平台高通量测序。将所有生物膜样本送至上海美吉生物科技医药

公司进行高通量分析测序。测序分析后，根据 Barcode序列区分各个样本的数据，进行嵌合体过

滤，得到可用于后续分析的有效数据，即 Clean reads。为了研究样品的物种组成多样性，对所有样
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品的 Clean  reads进行聚类，以 97%的一致性 (identity)将序列聚类成 OTUs(operational  yaxonomic
units)，然后对 OTUs的代表序列进行物种注释。 

1.5    数据处理

采用 SPSS 28.0对实验数据进行统计分析；采用 one-way ANOVA进行方差分析；采用 Origin
2018作图，图中相关数据为平均值±标准差；本研究中污染物氧化效率、累积效率、转化速率及生

成速率等的计算方法均参照 ZHI等[21] 的研究。 

2    结果与讨论
 

2.1    不同阳极电势下 R1 的运行性能

在 A阶段考察了不同外加阳极电势对 R1运行性能的影响 (图 2)。结合图 2(a)和图 2(b)可知，

当外加阳极电势为 0，R1的 NH4
+-N转化性能不佳，AOE和 NiAE分别仅为 (5.63±0.29)%和 (1.04±

0.35)%，此时系统出水中氮素以 NH4
+-N为主，质量浓度为 (47.90±1.69) mg·L−1。随着外加阳极电势

的适当增加 (0.00~0.80 V)，R1的氮素转化性能随之逐渐提高。其中，当外加阳极电势为 0.50 V
时，R1的 AOE和 NiAE分别增至 (97.07±1.20)%和 (92.79±2.12)%，此时系统阳极室出水中的氮素以

NO2
−-N为 主 ， NH4

+-N、 NO2
−-N和 NO3

−-N的 质 量 浓 度 分 别 为 (1.49±0.60)、 (47.14±1.35)和 (2.23±
1.30)  mg·L−1；当外加阳极电势为 0.80 V时，R1的 AOE仍维持在 (94.75±3.69)%，但 NiAE降至

(59.35±10.82)%，即系统出水中的 NO2
−-N质量浓度维持在 (29.69±5.52) mg·L−1，同时，R1出水中的

 

图 2    不同阳极电势下 R1 的运行性能

Fig. 2    Operational performances of R1 at different anode potential levels
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NO3
−-N质量浓度增至 (17.69±5.50) mg·L−1，装置的 NaAE随之提高至 (35.40±11.01)%。当外加阳极电

势≥1.00 V后，R1的氮素转化性能趋于恶化。在阳极电势为 1.20 V的条件下，R1的 AOE降至

(57.43±2.64)%，此时装置出水中的 NH4
+-N质量浓度升至 (21.71±1.18) mg·L−1，NO2

−-N和 NO3
−-N的质

量浓度则分别为 (13.05±1.24) mg·L−1 和 (16.26±2.05) mg·L−1。由计算可知，此时 R1的 NaAE(≈(31.86±
3.90)%)高于 NiAE(≈(25.57±2.29)%)。图 2(c)为实验期间 R1在各周期内的电流密度峰值变化。可

见，R1的电流密度峰值正比于其 AOE，2组数据呈现较高的相关性 (0.962**，P<0.001)；当外加阳

极电势为 0.50 V时，R1的电流密度峰值可达 (146.76±12.62) μA·cm−2。由图 2(d)可见，当外加阳极

电势≤0.50 V时，系统中的 DO质量浓度稳定在 (0.09±0.03) mg·L−1，即装置内部此时为厌氧环境；

而当外加阳极电势≥0.80 V后，反应装置中的 DO质量浓度升高至 (0.86±0.18) mg·L−1。这表明此条

件下系统内部的厌氧环境已无法保障 [8]。理论上认为，电解水过程中析氧反应发生所需的标准电极

电势 E0(H2O/O2)为+1.23 V(vs. SHE，pH=0)[22]。但亦有研究[23] 指出，在微生物催化作用下，E0(H2O/O2)
可降至+0.82 V(vs. SHE，pH=7)。由此可推测，在外加阳极电势为 0.80~1.20 V的条件下，R1的工作

电极表面可能有析氧反应发生。本研究另测定了对照组 (即 R2和 R3)的运行性能 (数据未列出)，发

现各对照组的氮素转化性能始终较差，实验期间各对照装置进、出水中的 NH4
+-N浓度无显著变

化，其 AOE均低于 1%。此外，R2的电流密度及其中的 DO含量在实验期间亦分别仅为 (7.46±
1.04) μA·cm−2 和 (0.11±0.04) mg·L−1。

由上述结果可判断，对 R1施加电化学强化措施可促使其中电极氨氧化作用的发生，即电活性

微生物能以 NH4
+-N为底物进行氧化产能，且外加阳极电势及特定菌群结构的接种生物膜是确保该

作用得以实现的必要条件。不同的外加阳极电势会影响 R1的电流密度、NH4
+-N转化效率及氧化产

物类型。在 0.50 V的外加阳极电势下，R1中电极氨氧化作用的强度能得到较大限度地提高，系统

随之可取得理想的 NH4
+-N转化效果与高水平的 NO2

−-N累积量；0.80 V的外加阳极电势虽也能确

保 R1中较强的电极氨氧化作用，但此时系统中会发生析氧反应，在 O2 的介入下，NH4
+-N氧化的

产物转而以 NO3
−-N为主。值得注意的是，过高的阳极电势 (≥1.00 V)不仅会导致 R1中发生析氧反

应，还会降低系统的运行性能。此结果可能归因于以下 3点：1)过高的阳极电势增强了工作电极

附近的电解水反应，致使电极附近 pH急剧变化，进而影响了功能微生物的活性 [24]；2)过高的阳极

电势造成功能微生物细胞膜的不可逆穿透或细胞组分的直接氧化，致使其代谢活性遭到抑制 [25]；

3)工作电极的析氧反应使得系统中的厌氧环境被破坏，由此改变或抑制了电活性微生物的代谢途

径及活性。 

2.2    恒定阳极电势下 R1 的启动及运行性能

恒定外加阳极电势为 0.50 V，而后考察了 R1对生活污水的处理效果 (图 3)。可见，R1出水中

的 COD值在 B阶段始终稳定在 (16.87±1.16) mg·L−1。鉴于进水经厌氧预处理后其有机物含量偏低，

R1的 COD去除率在该阶段维持在 (84.57±4.52)%。此外，R1在 B阶段的除磷性能不佳，TP去除率

仅为 (20.95±2.83)%。不同于有机物和磷素，R1的氮素转化性能在 B阶段伊始不甚理想，装置出水

中 TN与 NH4
+-N的质量浓度高达 (51.84±2.64) mg·L−1 和 (47.61±6.53) mg·L−1，但在 B阶段历经 23个

周期后，R1的氮素转化率逐渐提高。待系统稳定运行后，其出水中 TN、NH4
+-N、NO2

−-N与 NO3
−-N

的质量浓度分别为 (46.40±0.98)、 (0.34±0.05)、 (44.91±1.11)和 (1.15±0.22)  mg·L−1，即装置此时的

TN去除效率、AOE、NiAE和 NaAE分别为 (11.39±1.62)%、 (99.33±0.11)%、 (88.08±2.07)%和 (2.25±
0.42)%。本研究另考察了对照组 (R2和 R3)在 B阶段的运行性能 (数据未列出)，发现各对照组难以

对生活污水进行高效处理，其有机物、TP、TN和 NH4
+-N的去除率均低于 5%。

由上述结果可知，当 R1在 0.50 V的阳极电势下处理生活污水时，系统能较快完成启动进程，

且能取得理想的 NH4
+-N转化效果及高水平的 NO2

−-N累积率。值得注意的是，进水中一定含量的
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有机物并未影响 R1中电极氨氧化作用的强度，系统的 TN去除性能此时反而有所提升。此结果可

能归因于以下 2点：1)接种生物膜中存在一定数量的异养型微生物 (反硝化菌等)，其参与了系统中

有机物的降解及部分 NOx
−-N的脱除；2)在外加阳极电势下，R1中富集了以有机物作为阳极底物的

电化学活性细菌 (地杆菌属 (Geobacter)、希瓦氏菌属 (Shewanella)等)，此类电活性微生物的代谢活

动促进了污水中有机物的去除。另外，R1在此阶段欠佳的 TP去除率应源于装置中厌氧 /好氧 (缺
氧)交替环境的缺失以及进水中有机碳源的匮乏[26]。 

2.3    微生物群落组成分析

图 4表明，变形菌门 (Proteobacteria)、绿弯菌门 (Chloroflexi)、硝化螺旋菌门 (Nitrospirota)和浮

霉菌门 (Planctomycetota)是 SO 中含量较高的 4个菌门，其在该样本中的相对丰度分别为 37.90%、

 

图 3    R1 在 B 阶段的启动及运行性能

Fig. 3    Start-up and running performance of R1 during phase B
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17.22%、19.15%和 8.24%。有研究表明，Proteobacteria 是污水生物处理系统中的优势菌门，大部分

参与脱氮除磷及有机物降解过程的功能微生物 (如好氧氨氧化菌 (AOB)、NOB、反硝化菌和聚磷菌

(PAOs)等)均属于此菌门 [27]；Chloroflexi 可降解多糖和蛋白质等复杂化合物，亦可在生物膜或颗粒

污泥的形成过程中起到骨架支撑作用 [28]；Nitrospirota 中包含部分种类的 NOB，其可将 NO2
−-N氧化

为 NO3
−-N[29]；Planctomycetota 中存在脱氮微生物 (AnAOB等)，可参与污水处理过程中的氮循环过

程 [30]。结合 1.3节中所述内容可推测，SO 中的菌群结构特点应取决于 RO 的进水水质及运行条件。

对于 SA1、SA2 和 SB，其中的优势菌门均不同程度地异于 SO。与 SO 相比，Proteobacteria 在 3组样本

中的占比进一步提高，其相对丰度均超过 50%；同时，SA1、SA2 和 SB 中拟杆菌门 (Bacteroidota)
的含量亦呈现不同程度的增加，该菌门在 3组样本中的相对丰度较 SO 分别增至 8.77%、7.38%和

17.38%；另一方面，3组样本中 Planctomycetota 和 Nitrospirota 的相对含量均降低，尤其对于 SA1 和
SB，Planctomycetota 和 Nitrospirota 在 2组样本中的占比均<1%。此外，3组样本之间亦存在差异，

主要表现为：SB 中 Bacteroidota 的相对含量高于 SA1 和 SA2；SA2 中 Nitrospirota 的占比 (7.76%)高于

SA1(0.62%)和 SB(0.66%)。上述结果表明，R1在不同实验阶段中稳定运行时，其微生物特性均较实

验伊始发生改变，且其电活性生物膜中的微生物群落结构在不同实验条件下各具特点。其中，考

虑到 R1中的电极氨氧化作用在 0.50~0.80 V的阳极电势下可得到较大程度的强化，3组样本中

Proteobacteria 含量的增加表明特定种类的电活性微生物在装置中得以富集；SA1 和 SB 中低含量的

Planctomycetota 和 Nitrospirota 应归因于相应实验条件下 R1内部的厌氧环境及其运行温度 (≈14~23 ℃)；
而 SA2 中相对丰度较高的 Nitrospirota 则应源于 0.80 V阳极电势下 R1中发生的析氧反应。另外，

B阶段进水中一定含量的有机物促进了 R1中 Bacteroidota 含量的增加。Bacteroidota 属化能有机营

养菌，可降解多种复杂有机物 [31]；另有研究 [15] 表明，该菌门可作为 BES中的优势菌群参与电活性

生物膜与固体电极间的电子传递过程。则 SB 中含量增加的 Bacteroidota 可能会参与电极氨氧化反

应，促进系统中 NH4
+-N的转化。

由图 4还可见，SO 中的优势菌属包括 Nitrosomonas、Nitrospira 和 Candidatus Brocadia，其在该

样本中的相对丰度分别为 23.45%、17.01%和 8.62%。其中，Nitrosomonas 和 Nitrospira 分别隶属于

AOB与 NOB，是参与生物硝化 (NH4
+-N→NO2

−-N→NO3
−-N)过程的 2种功能菌属 [32]； Candidatus

Brocadia 属 AnAOB，其可与 Nitrosomonas 协同通过基于亚硝化的全程自养脱氮 (CANON)反应实现

氮素脱除 [33]。Nitrosomonas 和 Nitrospira 较高的丰度水平体现出 RO 高效的硝化性能，而 SO 中一定占

比的 Candidatus Brocadia 则预示着 RO 中的部分 NH4
+-N可能通过 CANON得以转化。随着 R1相继进

 

图 4    各样本中主要菌门和菌属相对丰度

Fig. 4    Relative abundance at phylum and genus levels in the samples
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入 A、B阶段，系统中 Nitrospira 和 Candidatus Brocadia 的相对含量均因装置运行模式及进水水质

较 RO 发生改变而降低。然而，SA2 中相对含量仍达 6.25%的 Nitrospira 表明 NOB能借助电极析氧反

应在 R1中实现增殖，并可在一定程度上增强系统的 NO2
−-N氧化性能。Nitrosomonas 在 SA1、SA2 和

SB 中 的 相 对 含 量 (37.05%、 37.03%和 33.54%)均 高 于 SO， 且 隶 属 于 Bacteroidota 的 稳 杆 菌 属

(Empedobacter)在 3组样本中的占比亦较 SO 为高，尤其对于 SB，其中 Empedobacter 的相对丰度为

16.88%。此外，SB 中的优势菌属除 Nitrosomonas 和 Empedobacter 之外，还包括 Geobacter(15.24%)，
该菌属的相对丰度均高于 SO(0.23%)、SA1(0.25%)和 SA2(0.18%)。通常认为，Nitrosomonas 为化能自养

菌，能以 O2 为电子受体将 NH4
+-N氧化为 NO2

−-N[34]。但也有研究表明，Nitrosomonas 具备厌氧呼吸

能力，能以 NO2
−-N为电子受体将 NH4

+-N厌氧氧化，并可在厌氧反应器中长期存活[35]。随着微生物

电化学氨氧化技术的发展，相继又有研究发现，Nitrosomonas 为阳极电活性氨氧化生物膜中的优势

菌属 [14-18]，其在 NH4
+-N转化过程中起关键作用。鉴于 Nitrosomonas 代谢的多样性，并结合不同实

验条件下 R1的脱氮性能可断定，Nitrosomonas 应是参与系统中电极氨氧化反应的关键功能微生

物。在 0.50 V的外加阳极电势下，R1中的 Nitrosomonas 能以阳极为电子受体，将 NH4
+-N厌氧氧化

为 NO2
−-N，实现 NH4

+-N高效转化。需注意的是，当 R1在 B阶段稳定运行时，由于进水中挟带着

一定含量的有机物，其阳极电活性生物膜中 Empedobacter 和 Geobacter 的相对含量均有不同程度地

提升。其中，Empodebacter 是一类化能异养菌，此菌属在代谢过程中能分泌黄素类化合物 [36]。有研

究 [37] 表明，黄素类化合物可作为电子穿梭体介导微生物胞外电子传递。由此推断 Empedobacter 可

能采用分泌内生电子穿梭体的手段协助 Nitrosomonas 完成电极氨氧化反应，并在一定程度上提高了

电活性生物膜的电子传递效率。另一方面，隶属于 Proteobacteria 的 Geobacter 是一种典型的电化学

活性细菌，其通常以有机碳源作为阳极底物实现电能输出 [38]。但也有研究指出，Geobacter 还具有

氨氧化的相关功能基因 [39]，即 NH4
+-N亦可作

为其进行阳极氧化的电子供体。随之有研究证

实，此菌属确能在 BES中参与电极氨氧化反

应[16]。基于此，B阶段 Geobacter 相对丰度的增

加不仅有助于提高 R1的有机物去除性能，也

应对系统中的电极氨氧化反应起到了促进作

用。由此可推测，当 R1在 B阶段处理生活污

水时，稳定运行期间系统中的 NH4
+-N转化途

径应如图 5所示。另由图 4可见，SB 中 Thauera
的占比 (4.29%)明显高于其他样本。Thauera 为

反硝化菌属，其可在缺氧或好氧条件下将

NOx
−-N还原 [40]，此菌属相对丰度的增加应导致

了 R1的 TN去除性能在 B阶段得以提升，而

该实验结果则归因于进水中一定含量的有机

碳源。 

3    结论

1)所构建的生物电化学强化型 SBBR，通过调控外加电极电势可实现系统中电极氨氧化的发生

及强化，且不同的外加阳极电势会显著影响系统中 NH4
+-N的转化效率及氧化产物类型。

2)当外加阳极电势由 0.00 V增至 0.50 V时，SBBR中电极氨氧化作用强度逐步提高，系统的

AOE与NiAE分别增至 (97.07±1.20)%和 (92.79±2.12)%；当外加阳极电势≥0.80 V后，SBBR中NH4
+-N

 

图 5    R1 中 NH4
+-N 的转化途径解析 (B 阶段)

Fig. 5    Analysis of ammonia transformation pathway in R1
during Phase B
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的氧化产物因工作电极上的析氧反应转而以 NO3
−-N为主，电极氨氧化作用因电势不断升高而受到

抑制，系统的 AOE随之恶化。

3)将外加阳极电势恒定为 0.50 V时，SBBR在常温下处理生活污水时可取得理想的 NH4
+-N转

化效果 (AOE为 (99.33±0.11)%)与较高水平的 NO2
−-N累积量 (NiAE为 (88.08±2.07)%)，此时系统中的

电 极 氨 氧 化 作 用 可 得 到 较 大 程 度 的 强 化 ， 其 电 活 性 生 物 膜 中 的 优 势 菌 属 包 括

Nitrosomonas(33.54%)、Geobacter(15.24%)和 Empodebacter(16.88%)，三者在 NH4
+-N厌氧氧化过程中

起关键作用。 

4    展望

本研究构建的基于生物电化学技术的电极氨氧化工艺无需曝气即可实现生活污水中 NH4
+-N的

氧化与 NO2
−-N的稳定积累，既解决了困扰常规短程硝化工艺的 NOB增殖的问题，又降低了工艺

操作难度，因而具有较大的应用潜力，可促进新型生物脱氮新工艺的研发与应用。然而同时也应

看到，目前尚未有研究明确证实 Nitrosomonas 具备胞外电子传递的能力；且对于生活污水而言，其

含有的不同种类和浓度的有机物对电极氨氧化作用的影响及作用机制仍待进一步明晰；另外，

Geobacter 是否能够参与电极氨氧化反应尚需证实，该菌属与其它功能微生物 (如 Nitrosomonas
等)之间的相互作用关系亦待阐明。总之，NH4

+-N作为阳极底物在 R1中发生氧化的具体机制 (包
括相应的电子传递途径及关键酶学特征等)及相关调控措施应在后续研究中进一步探究。
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Abstract     Considering  the  difficulties  of  achievement  and  stability  of  partial  nitrification  when  treating
domestic  sewage  at  ambient  temperature,  the  experiments  were  conducted  to  explore  the  effects  of
bioelectrochemical  assisted  approach  on  nitrite  accumulation  performances  and  associated  microbiological
characteristics in a sequencing batch biofilm reactor (SBBR). When SBBR was assisted by bioelectrochemical
technology,  the  regulation  of  the  electrode  potential  could  realize  the  cccurrence  and  enhancement  of  the
electrode  dependent  ammonium  oxidation  process.  Further,  the  different  anode  potential  levels  could
significantly affect the transformation performances and oxidation product types of ammonium in the system, as
well  as  the  associated  microbial  community  structures.  As  the  applied  anode  potential  increased  from 0.00  to
0.50 V, the strength of the electrode dependent ammonium oxidation process increased gradually in the SBBR,
and the ammonia oxidation efficiency (AOE) and nitrite accumulation efficiency (NiAE) of the system increased
to (97.07±1.20)% and (92.79±2.12)%, respectively. As the applied anode potential was higher than 0.80 V, the
products of ammonium oxidation in SBBR mainly changed into nitrate owing to occurrence of oxygen evolution
reaction on the working electrode. Moreover, the electrode dependent ammonium oxidation process began to be
inhibited  in  the  system  due  to  the  increased  anode  potential  levels,  deteriorating  the  AOE.  Regarding  to  the
bioelectrochemical  assisted  SBBR  operating  with  the  applied  anode  potential  of  0.50  V,  ideal  ammonia
oxidation effect  [AOE=(99.33±0.11)%]  and high level  of  nitrite  accumulation amount  [NiAE=(88.08±2.07)%]
could be achieved when the system was used to treat domestic sewage at ambient temperature. Correspondingly,
the electrode dependent ammonium oxidation process could be highly strengthened in the reactor, Nitrosomonas
(the  relative  abundance  of  33.54%), Geobacter  (the  relative  abundance  of  15.24%)  and  Empodebacter  (the
relative  abundance  of  16.88%)  were  the  three  dominant  bacterial  genera  in  the  electroactive  biofilm,  which
played key roles in the process of anaerobic ammonia oxidation.
Keywords     bioelectrochemical  technology;  sequencing  batch  biofilm  reactor;  electrode  dependent
ammonium oxidation; nitrite; accumulation
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