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摘　要　氢自养反硝化因资源节约、无二次污染，是可持续的低碳污水处理工艺。为探究氢基质膜生物膜反应

器 (hydrogen-based membrane biofilm reactor)反硝化的快速启动及其脱氮性能，考察了不同进水浓度、pH、氢通量

(Jm)等关键因素对 H2-MBfR反硝化过程的影响，分析了系统的微生物群落特征。结果表明：不同接种污泥 14 d
内反应器的反硝化效率均可稳定在 98%以上，接种反硝化污泥更有利于快速启动；在氢气足够的条件下，通过

提高进水 NO3
--N浓度和缩短水力停留时间 (HRT)，反应器运行负荷提高了 3.3倍，系统维持稳定、高效的反硝

化性能，相对于异养反硝化，可节省 CO2 的理论排放量约为 0.83~1.25 g(以 NO3
--N计 )；最佳初始 pH在 7.5左

右，反硝化过程中亚硝酸盐的积累率最低；Jm 与反硝化速率具有很好的一致性，提高 Jm 有利于提高反硝化效

率。16s rRNA高通量测序结果表明，变形菌门 Proteobacteria 是 H2-MBfR系统中主导菌门，随着系统反硝化性能

提升，该门类菌属达到 47.5%。 unclassified_f__Comamonadaceae、 norank_f__Blastocatellaceae、Hydrogenophaga 和

Rhodobacter 是 H2-MBfR系统中典型的反硝化菌属，在稳定期总丰度可达到 46%左右。
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由于工农业废水和市政污水中的含氮化合物排放进入自然水体中，导致富营养化、水生态功

能障碍等一系列的环境问题 [1-2]。随着国家和地方排放标准日益严苛 [3]，总氮达标排放已成为污水

处理厂提标改造的重要目标。目前城市污水处理厂主要采用好氧硝化-缺氧反硝化的传统生物脱氮

工艺，有机碳源的短缺，已成为总氮达标的重大挑战[4]。

在以反硝化脱氮为目标的污水处理厂提标改造中，往往需要外加有机碳源，如甲醇、乙醇、

乙酸盐和葡萄糖。有机碳源的投加，不仅增加了运行成本，且有机碳源过量或不足时，可能导致

二次污染或不完全反硝化 [5]。尤其是进水基质浓度波动情况下，投加有机碳源的剂量难以控制，使

得出水指标难以达标 [1,6]。这种以高能耗、高物耗换取污染物削减工艺，已经不符合当前“控污降

碳”的可持续发展理念。污水厂提标改造，总氮控制是关键 [7]，因此，亟待开发低碳高效反硝化生

物脱氮工艺。

自养反硝化因无需外源有机碳源、不产生二次污染和剩余污泥产量少等优点 [8-9]，在低

COD/N废水处理中具有良好的应用价值。按电子供体的不同，主要分为硫自养、铁自养和氢自养

反硝化。硫自养反硝化效能较高，但对 pH要求较高，需外加石灰石调节 [10-11]。反应中间产物有生
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物毒性，且生成的硫酸盐是水体污染物。铁自养反硝化长期运行中易在铁表面形成一层钝化膜，

影响传质效率，且反硝化会产生 NH4
+，并未实现彻底反硝化 [12-13]。氢自养反硝化是清洁、经济的

生物处理技术，但其受限制于氢气的储存、传质率及利用率[14-15]，近些年，膜曝气生物反应器的研

发有效改善了这一局限性。

氢基质膜生物膜反应器 (H2-MBfR)将生物膜技术与中空纤维膜曝气扩散相结合，利用膜内外

压力差为传质动力，H2 以无泡曝气的方式传递到生物膜内部，微生物附着生长在中空纤维膜表

面，H2 利用率高，避免了 H2 泄漏的风险 [16]。MBfR以 H2 为电子供体，将氧化性污染物还原为低毒

或无毒的低价态产物 [17]，广泛应用于硝酸盐/亚硝酸盐、高氯酸盐/氯酸盐、铬酸盐、硫酸盐等氧化

态污染物的研究 [18-19]。TANG等 [20] 将 H2-MBfR应用于实际地下水的反硝化效能，在初始 NO3
−质量

浓度为 11.9 mg·L−1 时，反硝化速率为 0.8~2.9 g·(m2·d)−1，亚硝酸盐累积率低，H2 利用率 100%。H2-
MBfR反硝化体系的效能，受 NO3

−-N浓度、pH和氢通量等众多因素的影响。RITTMANN等发现

在 H2-MBfR中，自养反硝化的最佳 pH在 7.7~8.6， pH超过 8.6，NO3
−去除率显著下降、NO2

−急剧积

累 [21]。增加 H2 压力，氢通量由 0.04 mg·(cm2·d)−1 增加到 0.13 mg·(cm2·d)−1，可提高生物膜的还原效

能 [22]。H2-MBfR进行反硝化脱氮，有效解决 H2 溶解度和利用率低的局限性，无需外加有机碳源、

无二次污染，在污水处理厂总氮提标改造中具有良好的应用前景。前期大部分研究主要以地下水

中低浓度硝酸盐为对象，对于其在污水处理厂深度反硝化脱氮的研究尚不多见。本研究以 H2 作为

电子供体，考察了 MBfR反应器的反硝化性能，此外，考察了 NO3
−-N浓度、pH、氢通量等关键因

素对 H2-MBfR反硝化过程的影响，在此基础上分析了系统的微生物群落特征，为 H2-MBfR致力于

污水厂深度脱氮的工程化应用提供参考。 

1    材料与方法
 

1.1    实验装置

实验装置由 2组 H2-MBfR组成，分别命名为 A组和 B组 (图 1)。每组 MBfR分为主管和副管，

用硅胶管连接，通过蠕动泵实现水循环，以保证反应器内液体混合均匀，并在中空纤维膜外表面

形成剪切力，促进微生物均匀生长。副膜主要用于取微生物样品，以防止生物取样对反应器运行

造成较大的干扰 [23]。反应器内径 1.2 cm，高度 36 cm，有 32根 PVDF中空纤维膜 (膜内径 250 μm，

膜外径 350 μm)组成的膜束，表面积为 86.2 cm2。每组反应器总体积为 80 mL，其中有效容积为

60 mL。 

 

图 1    H2-MBfR 反应器的结构图和照片

Fig. 1    Schematic diagram and photographs of the H2-MBfR reactor
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1.2    实验水质

氢自养反硝化的驯化和效能实验采用人工模拟配水，以 20 mg·L−1 的 NaHCO3 为无机碳源，培

养基质由 NaNO3、K2HPO4、KH2PO4 和微量元素 [24] 按一定比例配成。微量元素分别为 : 100 mg·L−1

ZnSO4·7H2O，30 mg·L−1 MnCl2·4H2O，300 mg·L−1 H3BO3，200 mg·L−1 CoCl2·6H2O，50 mg·L−1 CuSO4·5H2O，

10 mg·L−1 NiCl2·6H2O，170 mg·L−1 MgCl2，100 mg·L−1 CaCl2·2H2O。 

1.3    实验方法

1)驯化挂膜和性能提升。为了考察接种污

泥对反应器启动的影响，A组反应器接种反硝

化污泥，B组反应器接种厌氧污泥，接种后反

应器内污泥质量浓度为 5 000 mg·L−1 左右，分

为驯化挂膜和性能提升 2个阶段。启动阶段，

采用间歇运行的方式，HRT由 48 h逐渐降为

24 h，氢分压维持 0.05 MPa，进水 NO3
−-N浓度

为 1 mmol·L−1。每天检测进、出水 pH、硝酸盐

氮和亚硝酸盐氮。性能提升阶段，连续进水，

逐步提高进水 NO3
−-N浓度，反应器的运行工

况如表 1所示。

2)反硝化速率根据式 (1)进行计算，氢通量 (通过中空纤维膜微孔曝气均匀分布在膜外表面的

氢气量)根据式 (2)进行计算。

rNO−3−N =
CNO−3 −N

t
(1)

rNO−3−N式中： 为反硝化速率，  mg·(L·h)−1。 C△(NO3
−-N)表示在某一时间段内硝酸盐浓度变化，

mg·L−1；△t 表示反应的时间，h。

Jm =
K
z

(P0−Pm−If)k1 (2)

×10−7

P0 Pm−If

k1

式中：Jm 为氢通量，g·(m2·d)−1；K 为在标准温度和大气压下氢气渗透率，为 1.8  m3·(m2)−1; z 为

中空纤维膜的厚度 (膜外径-膜内径)，μm； 表示中空纤维膜内氢气压力，bar； 表示中空纤维

膜和液膜界面间的氢气压力，bar； 表示在标准温度和大气压下将氢气从体积转换为质量的系

数，1 g·(0.0112m3)−1。
3)分析方法。水样经 0.45 μm水相滤膜过滤后进行分析。硝态氮分析采用紫外分光光度法

(HJ/T 346-2007)，亚硝态氮分析采用N-(1-奈基)-乙二胺分光光度法，pH通过便携式 pH计 (BestLab 962 244)
进行测定。

16S rRNA高通量测序分析：取接种污泥和反应器运行不同阶段的生物膜样品，送至美吉公司

进行高通量测序分析。16S rRNA基因在 V3~V4高变区测序，选用细菌通用引物 338F(5 ’-ACT
CCTACGGGAGGCAGCAG-3 ’ )及 806R(5 ’-GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3 ’)。在优化序列的

基础上按照 97%相似性分析，得到每个 OTU对应的物种分类信息，并在各水平上统计每个样品的

群落组成，获得样品中微生物门 (phylum)和属 (genus)等物种组成及丰度。 

2    结果与讨论
 

2.1    H2-MBfR 启动及稳定运行反硝化效能

1)接种污泥对 H2-MBfR启动效能比较。相对于传统的生物膜，MBfR的电子供体 (氢气、氧气

表 1    反应器性能提升过程对应的运行工况

Table 1    Operating conditions corresponding to the reactor
performance improvement process

阶段
运行

时间/d
NO3

−-N浓度/
(mmol·L−1)

H2压力/
MPa

HTR/h pH

Ⅰ 15~28 1 0.05 15 6.8~7.0

Ⅱ 29~37 2 0.05 15 6.8~7.0

Ⅲ 38~47 3 0.05 15 6.8~7.0

Ⅳ 48~59 4 0.06 15 6.8~7.0

Ⅴ 60~65 4 0.06 6 6.8~7.0

Ⅵ 66~73 5 0.06 6 6.8~7.0
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等 )和电子受体 (污染物 )从生物膜的两侧相对扩散，属于反向扩散膜 (counter-diffusion biofilm)[25]。
因此，MBfR启动与微生物挂膜值得关注。接种不同污泥的 MBfR反硝化驯化挂膜阶段的序批实验

结果如图 2所示。接种反硝化污泥的 A组，反应器运行 2 d后，NO3
−-N浓度由进水的 1 mmol·L−1 下

降至出水的 0.35 mmol·L−1；运行 8 d后，出水 NO3
−-N浓度低至 0.014 mmol·L−1(图 2(a))。从第 9天开

始，HRT调整为 24 h，微生物很快适应，第 10天 NO3
−-N去除率达到 98.4%以上，并保持稳定。接

种厌氧污泥的 B组图 2(b)，反应器运行 2 d后，出水 NO3
−-N浓度为 0.4 mmol·L−1，反应器第 10天，

出水 NO3
−-N浓度低至 0.008 mmol·L−1。在第 11 天，调整 HRT为 24 h，NO3

−-N浓度略有下降。随着

反应的进行，第 14天 NO3
−-N去除率达到 98%以上。此时，中空纤维膜表面已附着一层黄褐色生

物膜，出水 pH维持在 7.8左右，无中间产物的产生与累积，可认为MBfR驯化阶段已经完成。

为了探究接种污泥对 H2-MBfR启动效能的影响，在反应器运行第 6天和第 12天，分别对 A、

B组进行原位批次实验，硝酸盐浓度变化和反硝化速率变化情况如图 2(c)和图 2(d)所示。发现

A组对 NO3
−-N的反硝化速率均快于 B组，A组反硝化速率由 0.751 mg·(L·h)−1 提高到 1.347 mg·(L·h)−1，

B组反硝化速率由 0.608 mg·(L·h)−1 提高到 1.114 mg·(L·h)−1。从整个驯化过程来看，采用序批式运

行，有利于生物膜的快速形成，均能在 14 d内达到稳定的反硝化性能。A组反应器接种反硝化污

泥，反应速率更快，10 d左右即可达到稳定的反硝化效果，有利于 H2-MBfR反硝化的快速启动。

2) H2-MBfR反硝化效能的提升。考虑到 A组和 B组反应器形成稳定生物膜后，两者性能稳

定，并无显著差异。因此，以 A组为研究对象，考察进水浓度对系统反硝化效能的影响，运行工

况见表 1，反应器性能变化如图 3所示。

 

图 2    不同接种污泥启动阶段反硝化性能比较

Fig. 2    Comparison of denitrification efficiency at start-up stages with different inoculated sludge
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在前3个阶段，进水NO3
−-N浓度由1 mmol·L−1

逐 步 提 高 到 3  mmol·L−1， 去 除 率 维 持 在

98.6%以上，无 NO2
−-N累积；第Ⅳ阶段，当进

水 NO3
−-N浓度提高到 4 mmol·L−1，反硝化去除

率急剧下降至 78%左右，出水 NO3
−-N浓度上

升至 0.86  mmol·L−1，且出水中有亚硝酸盐生

成。在物料平衡分析中，发现尽管进水 NO3
−-N

浓度提高，去除率下降，但是反硝化脱氮的总

量与第 III阶段基本持平，认为此时反硝化去

除率下降应该与电子供体氢气的供给不足有

关 。 在 第 50天 将 氢 分 压 由 0.05  MPa(0.080
g·(m2·d)−1)提高到 0.06 MPa(0.096 g·(m2·d)−1)，反

硝化性能逐渐提升，出水 NO3
−-N和 NO2

−-N浓

度逐渐下降。随后在第Ⅴ阶段，缩短 HRT为 6 h，运行负荷提高了 3.3倍，反硝化去除率稳定在

98.7%以上。在此基础上，进一步提高进水 NO3
−-N浓度至 5 mmol·L−1，反硝化去除率均维持在

98.5%以上，没有其他副产物生成。在氢气足够的条件下，系统反硝化效率高、性能稳定，且具有

应对负荷变化的良好性能。氢气作为反硝化电子供体，氢分压对反硝化效能有重要影响。

相对于以有机物为电子供体的异养反硝化，氢自养反硝化工艺产物为氮气和水，无二次污

染，污泥产率低，无温室气体 CO2 排放，甚至可以利用 CO2 作为微生物生长的无机碳源 [26]。表 2
总结了不同有机电子供体和 H2 作为无机电子供体反硝化时 NO3

−-N去除率和 CO2 排放量。在异养

反硝化过程中，不同有机电子供体，CO2 的排放量略有差异，理论值为 0.83~1.25 g，在实际运行过

程中，由于有机物利用率不同，CO2 应该高于理论值。H2-MBfR反应器通过无孔膜布气的方式，

有效缓解了 H2 溶解度低的限制，提高了 H2 的利用率，且无 CO2 排放，在污水厂总氮达标、敏感

水域硝酸盐控制中，具有很好的节能减排效果。 

2.2    影响因素

1)进水浓度对氢自养反硝化的影响。本研究在氢分压为 0.06 MPa、HRT为 15 h的条件下，通

过原位批次实验考察不同 NO3
−-N浓度和 NO2

−-N浓度对反硝化活性的影响，结果如图 4所示。提高

进水 NO3
−-N浓度，反硝化速率增加 (图 4(d))。当 NO3

−-N浓度由 1 mmol·L−1 逐渐增加到 4 mmol·L−1

时，反硝化速率由 4.20 mg·(L·h)−1 提高到 10.78 mg·(L·h)−1，且进水浓度越高，反硝化速率增幅越

高。这个结果也可较好地解释在氢气足够的条件下 H2-MBfR体系中随着进水硝酸盐浓度提高，反

应器仍能维持高效反硝化的现象。批次实验结果表明，亚硝酸盐是氢基质反硝化的中间产物，进

表 2    不同电子供体的反硝化性能与 CO2 排放量比较

Table 2    Comparison of denitrification performance and CO2 emissions of different electron donors

电子供体 反应方程式 NO3
--N去除率/% 反应器 CO2排放量 /g 参考文献

甲醇 5CH3OH + 6NO3
-→3N2 + 5CO2 + 7H2O + 6OH- 92.8~98.7 附着生长填充床 0.83 [27]

乙醇 5C2H5OH + 12NO3
-→6N2 + 10CO2 + 9H2O + 12OH- 100 流化床 0.83 [28]

乙酸盐 5CH3COO- + 13H+ + 8NO3
-→4N2 + 10CO2 + 14H2O 99 连续搅拌反应器 1.25 [29]

葡萄糖 5C6H12O6 + 24NO3
-+ 24H+→12N2 + 30CO2 + 42H2O 88~92 填充床 1.25 [30]

氢气 2NO3
-+5H2+2H+→N2+6H2O 98.5 膜生物膜反应器 0 本研究

 

图 3    H2-MBfR 性能提升阶段的反硝化效能

Fig. 3    Denitrification efficiency at H2-MBfR performance
enhancement stage
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水 NO3
−-N浓度越高，亚硝酸盐积累量越大。反应过程中生成的 NO2

−-N在 NO3
−-N完全降解后

120 min内被迅速去除。考察了 1 mmol·L−1 和 2 mmol·L−1 的 NO2
−-N的还原过程，NO2

−-N的氢自养反

硝化速率分别为 5.5 mg·(L·h)−1 和 7.3 mg·(L·h)−1，略高于相同浓度的 NO3
−-N反硝化速率。曹相生等

以 CH3COONa为外加碳源的反硝化研究发现，无论碳源是否充足，反硝化过程中均出现亚硝酸盐

氮先积累后逐渐消失的现象，亚硝酸盐氮积累是由硝酸盐氮还原到亚硝酸盐氮和亚硝酸盐氮还原

到氮气的速率差造成的 [31]。孙洪伟等发现亚硝酸盐氮还原速率低于硝酸盐氮还原速率是导致亚硝

酸盐氮积累的主要原因 [32]。本研究以氢气作为电子供体的氢自养反硝化过程中，亚硝酸盐的累积

可能是硝酸盐转化率与亚硝酸盐还原率不同导致的。氢自养反硝化过程中，中间产物亚硝酸盐的

生成速率高于亚硝酸盐被还原的速率，使得即使亚硝酸盐的还原速率高于硝酸盐的还原速率，过

程中也会出现亚硝酸盐积累，但最终能够彻底被反硝化生成氮气。

2) pH对氢自养反硝化的影响。pH是微生物体系的一个重要参数，反硝化过程中会导致碱度

增加，氢自养反硝化的最佳 pH在 7.6~8.6[21,33]，控制合理的 pH有利于反应器的稳定运行。本研究

在氢分压为 0.05 MPa、HRT为 15 h的条件下，考察 pH对 H2-MBfR的反硝化效果的影响，结果如

图 5所示。可见，进水 pH维持在中性条件下，反硝化速率最快，过高或过低的初始 pH均会影响

反硝化速率。pH较低时电子供体不能被充分利用；而过高的 pH会抑制氢自养反硝化菌活性 [34-35]。

初始 pH在 6~7.5时，硝态氮反硝化速率均在 9.58 mg·(L·h)−1 以上。但初始 pH在 7.5左右，以氢气为

电子供体反硝化过程中，亚硝酸盐的积累率最低，且反应结束后，pH增加至 8.2左右，体系中

pH相对比较平稳。初始 pH在 6.5和 7时，都会出现较高的亚硝酸盐积累，pH增幅达 1左右。当进

 

图 4    进水浓度对氢自养反硝化的影响

Fig. 4    Effect of influent concentration on hydrogen autotrophic denitrification

 

  2430 环　境　工　程　学　报 第 16 卷    
环
境
工
程
学
报
版
权
所
有



水 pH在 8左右，最终体系中 pH超过 9，不利于微生物正常代谢。因此，初始 pH在 7.5左右，体

系中的 pH可维持在理想的范围内，有利于微生物活性发挥。

3)氢通量对氢自养反硝化的影响。氢气作为电子供体，对反硝化有重要的影响。在连续运行

过程中，硝酸盐浓度提高，氢气不足，会抑制反硝化；由于氢气的溶解度较低，氢气过量无法被

充分利用，造成资源浪费。本研究在 HRT为 6 h的条件下，考察 Jm 分别为 0.064、0.080、0.096、
0.112和 0.128 g·(m2·d)−1 对 H2-MBfR的反硝化效果的影响 (对应的氢分压分别为 0.04、0.05、0.06、
0.07和 0.08 MPa)。由图 6可见，随着 Jm 增加，NO3

−-N的降解速率提高，这使得反硝化速率提高。

当 Jm 为 0.128 g·(m2·d)−1 时，NO3
−-N的降解速率最快为 16.5 mg·(L·h)−1。中间产物 NO2

−-N的生成量

随 Jm 增加而下降，且 Jm 越高，达到 NO2
−-N的最大积累量耗时越短。Jm 为 0.064 g·(m2·d)−1 时，在

300 min出现 NO2
−-N最大累积量 1.18 mmol·L−1；Jm 增加到 0.128 g·(m2·d)−1 时，在 180 min时 NO2

−-N
最大累积量为 0.62 mmol·L−1。Jm 对亚硝酸盐的累积影响与硝酸盐的反硝化速率具有很好的一致

性。增加氢分压，提高了氢通量，微生物对污染物的去除能力及电子利用率增强 [16]。调控合理的

H2 压力，使其保持在相对低能耗、高效率的反应状态 [22]。 在实际运行过程中，从资源节约的角度

优化 Jm 与氢分压，维持 Jm 为 0.096 g·(m2·d)−1 (对应的氢分压为 0.06 MPa)。 

2.3    微生物群落结构分析

1)门水平微生物群落结构分析。生物膜是 H2-MBfR系统稳定的核心。随着反应器的运行，生

物膜逐渐增厚，但内循环水流剪切力，促使生物膜维持在相对稳定的厚度。对 H2-MBfR反应器第

1天接种污泥 (A0)及其运行至第 47天 (A1)和第 73天 (A2)时生物膜样品进行高通量分析，其门水

 

图 5    进水 pH 对氢自养反硝化的影响

Fig. 5    Effect of influent pH on hydrogen autotrophic denitrification
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平微生物群落结构如图 7所示。污泥样品中发

现 6个典型门属，分别为变形菌门Proteobacteria、
拟杆菌门Bacteroidetes、酸杆菌门Acidobacteriota、
放线菌门 Actinobacteriota、绿湾菌门 Chloroflexi、
后壁菌门 Firmicutes。Proteobacteria 在所有样本

中均占据主导地位，是活性污泥和生物膜中丰

度最高的菌群之一，其中许多与反硝化相关的

菌群属于 Proteobacteria 分类 [36-37]。本研究接种

污泥为反硝化污泥， Proteobacteria 丰度达到

25.7%，随着污泥反硝化性能提升，该门类菌

属逐渐增加，达到 33.8%和 47.5%。尽管在接

种污泥中未检测到 Acidobacteriota，随着污泥

反硝化性能提升，丰度明显增加，达到 10%
和 17.6%。Actinobacteriota 和 Chloroflexi 相对丰

度显著下降。有研究 [38] 表明，Actinobacteriota
菌门常引发活性污泥泥水分离问题和包含了多

种与污泥膨胀相关菌属。H2-MBfR反应器内未

添加有机碳源，可能是因为缺乏有机碳源抑制

了 Actinobacteriota 菌门生长。

2)属水平微生物群落结构分析。从属水平

进一步对微生物群落结构进行分析，如图 8所

示。H2-MBfR典型的反硝化菌属 unclassified_
f__Comamonadaceae、Hydrogenophaga 和 Rhodo-
bacter 属 于 Proteobacteria， norank_f__Blastoca-

tellaceae 属于 Acidobacteriota，这 4类菌属在反硝化稳定期可达到 46%左右。优势菌属 unclassified_
f__Comamonadaceae、norank_f__Blastocatellaceae 和Hydrogenophaga，相对丰度均明显增加。unclassified_
f__Comamonadaceae 和 norank_f__Blastocatellaceae 均为低有机物条件下典型的反硝化菌属，本系统

中该类微生物可能是由于生物膜脱落水解导致内源反硝化。Hydrogenophaga 是可以利用残余有机

 

图 6    Jm 对氢自养反硝化的影响

Fig. 6    Effect of Jm on hydrogen autotrophic denitrification
 

图 7    在不同阶段门水平上微生物相对丰度变化

Fig. 7    Variation of microbial relative abundance at phylum
level and different stages

 

图 8    不同阶段属水平上微生物相对丰度变化

Fig. 8    Variation of microbial relative abundance at genus level
and different stages
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物或无机物的兼性自养反硝化菌 [39]，反应器内 Hydrogenophaga 丰度明显升高，与系统氢自养反硝

化性能提升一致。氢基质膜生物膜的群落结构主要取决于液相中污染物的种类及浓度，当进水污

染物只有硝氮时，优势菌种主要为红环菌属 (Rhodocyclus)、噬氢菌属 (Hydrogenophaga)等。本研究

也发现红细菌属 Rhodobacter 是典型的微生物菌属，Hydrogenophaga 随着系统反硝化性能提升，丰

度增加。尽管典型的反硝化菌群丰度变化与 H2-MBfR系统脱氮性能的变化有很好的契合度，反硝

化微生物种类复杂，尚可能存在一部分未知的氢自养反硝化菌，需要进一步深入探讨。 

3    结论

1) 不同接种污泥的实验组采用序批式在 14 d左右均可启动内循环 H2-MBfR，反硝化效率稳定

在 98%以上，而接种反硝化污泥更有利于氢自养反硝化的快速启动。

2) 在氢气足够的条件下，H2-MBfR系统具有应对负荷变化的良好性能。提高进水 NO3
−-N浓度

和缩短 HRT，反应器运行负荷提高了 3.3倍，反硝化去除率稳定在 99%。相对于异养反硝化 CO2 的

理论排放量 (0.83~1.25 g)，氢自养反硝化无二次污染、无温室气体排放。

3) 氢自养反硝化速率、中间产物亚硝酸盐累积率、累积峰值的时间与进水浓度、pH、氢通量

密切相关。氢自养反硝化速率与进水浓度呈正相关，有利于 H2-MBfR能够适应较大范围进水负荷

波动。理想的进水 pH在 7.5左右，氢通量为 0.096 g·(m2·d)−1。
4) Proteobacteria 是 H2-MBfR系统中主导菌门，随着系统反硝化性能提升，该门类菌属达到

47.5%。unclassified_f__Comamonadaceae、norank_f__Blastocatellaceae、Hydrogenophaga 和 Rhodobacter
是 H2-MBfR系统中典型的反硝化菌属，在稳定期总丰度可达到 46%左右。
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Abstract    Hydrogen autotrophic denitrification is a sustainable low carbon wastewater treatment process due to
resource conservation and no secondary pollution. In order to study the rapid start-up of denitrification and its
denitrification performance in a hydrogen-based membrane biofilm reactor (H2-MBfR), the effects of key factors
such as different influent concentrations, pH and hydrogen flux (Jm) on the denitrification process of H2-MBfR
were investigated, and the microbial community characteristics of the system were analyzed. The results showed
that: the denitrification efficiency of the reactors with different inoculated sludge could all  be stabilized above
98% within  14  d,  and  the  inoculation  of  denitrification  sludge  was  more  conducive  to  the  rapid  start-up  than
others.  Under  the  condition  of  sufficient  hydrogen,  the  reactor  operating  load  increased  by  3.3  times  through
increasing the influent NO3

--N concentration and shortening the hydraulic retention time (HRT), and the system
maintained a stable and efficient denitrification performance, and could save theoretical CO2 emissions of about
0.83-1.25 g (as NO3

--N) comparing to heterotrophic denitrification. The optimal initial pH was around 7.5, and
the lowest accumulation rate of nitrite during denitrification occurred accordingly. Jm had a good agreement with
denitrification rate, and the increase of Jm was beneficial to improving denitrification efficiency. The results of
16s rRNA high-throughput sequencing showed that, the phylum Proteobacteria was the dominant phylum in the
H2-MBfR system, and the genus of this phylum reached 47.5% as the denitrification performance of the system
was  improved.  Unclassified_f__Comamonadaceae,  norank_f__Blastocatellaceae, Hydrogenophaga  and
Rhodobacter were typical denitrifying genera in the H2-MBfR system, and the total abundance could reach about
46% in the stable phase.
Keywords     hydrogen-based  membrane  biofilm  reactor;  autotrophic  denitrification;  impact  factors;  high-
throughput sequencing; biofilm communities
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