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摘　要　好氧颗粒污泥 (AGS)技术在高盐废水处理领域具有广阔应用潜力，高盐胁迫条件下运行模式对造粒过程影响
尚不清晰。采用 3个序批式反应器 (SBR)，探究好氧模式 (R1)、厌氧/好氧模式 (R2为厌氧推流进水 30 min；R3为厌氧
推流进水 120 min)对活性污泥颗粒化过程及高盐废水处理效能的影响。结果发现，R1、R2和 R3造粒时间无显著差异
(分别在第 13、13、10 d实现完全颗粒化)，而 R3培养的颗粒结构更致密、胞外蛋白/胞外多糖 (PN/PS)含量较高。3个
SBR均可在高盐废水体系实现高 TOC去除率 (>97%)；R1和 R2的 NH4

+-N去除率大于 96%，而 R3在 50%~70% 波
动，可能是硫酸盐还原菌 (Desulfovibrio和 Fusibacter)在长厌氧推流进水过程产生的 S2-抑制了硝化反应。本研究结果
可为高盐废水体系活性污泥造粒过程提供参考。
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高盐废水一般指含盐量大于 30 g·L−1 的废水[1]。近年来，随着炼油、纺织和食品加工等行业的快速发
展，高盐废水的排放也日益增多[1-2]。在有机污染物处理过程，生物法具有经济环保的优点；然而，高盐度带
来的高渗透压会抑制微生物活性，高密度也会影响活性污泥沉降性能，因此高盐胁迫条件下活性污泥法的废
水处理效能不佳[3-4]。相比之下，好氧颗粒污泥 (AGS)结构密实，具有较强的抗盐度和负荷冲击能力[5-6]，在
榨菜废水[7] 和页岩气采出水[8] 等不同高盐废水处理过程展现出广阔应用潜力。

研究表明，运行模式对于 AGS的形成和稳定性起着至关重要的作用[9-12]。以往的研究已经考察了好氧模
式以及厌氧/好氧模式 (厌氧推流进水、快速进水厌氧静置、快速进水厌氧搅拌)对于 AGS的形成以及稳定性
的影响[10-11,13]。相比而言，单一好氧模式由于丝状菌骨架生长快、剪切时间长等原因，AGS造粒时间较
短[14-15]；厌氧/好氧模式下，聚磷菌 (PAO)和聚糖菌 (GAO)等慢速生长微生物在厌氧期摄入大量碳源，限制
了好氧期好氧异养菌的生长，有助于形成更为致密、稳定的 AGS，但造粒时间更长[10-11]。目前世界上大部
分 AGS工程应用所采用的 Nereda®工艺，即为代尔夫特理工大学Mark C.M. van Loosdrecht等提出的厌氧推
流进水/好氧模式[16-17]。进一步，国内外学者针对厌氧推流进水时间进行细化研究，发现短厌氧推流进水/好氧
模式的造粒效果居于单一好氧和长厌氧推流进水/好氧模式之间[13,18]。然而，上述研究大多在实际或模拟市政
污水体系下展开，鲜有研究报道高盐废水体系运行模式对于 AGS造粒过程的影响。鉴于高盐胁迫条件下，
聚磷菌、聚糖菌、反硝化菌 (DNB)等均会受到不同程度的抑制[19-20]，厌氧推流进水期小分子碳源去除效果下
降对造粒稳定性的影响犹未可知[10]；此外，高盐条件下，胞外聚合物 (extracellular polymeric substances,
EPS)分泌较多且颗粒更为致密，一定程度上提升了单一好氧模式所培养颗粒的稳定性[21-23]。因此，高盐废水
体系运行模式对活性污泥颗粒化过程的影响亟待研究。

本研究采用 3个完全相同的序批式反应器 (SBR)，系统研究了不同运行模式 (R1为好氧模式、R2为厌
氧/好氧模式 (厌氧推流进水 30 min)、R3为厌氧/好氧模式 (厌氧推流进水 120 min))下活性污泥颗粒化过程
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及高盐废水处理效能，通过比较污泥性质 (粒径、MLSS、SVI30 和 SVI30/SVI5)、颗粒形态、污染物去除率、
EPS及微生物多样性，分析高盐废水体系下不同运行模式的优势与短板，为高盐废水体系活性污泥造粒过程
提供有益参考。 

1    材料与方法
 

1.1    接种污泥与废水性质

接种污泥取自江苏中法水务城东水质净化厂好氧池 (江苏常熟)，接种污泥呈现黄褐色，污泥浓度
(MLSS)为 3.1 g·L−1，污泥体积指数 (SVI30)为 80.3 mL·g−1，D50 为 88.2 μm。

废水选用人工配水，进水化学需氧量 (COD)维持在 1 000 mg·L−1，对应的总有机碳 (TOC)浓度为 345
mg·L−1，碳源选用葡萄糖、乙酸钠混合碳源，其 COD比值为 3∶1；加入 191 mg·L−1 NH4Cl以及 88 mg·L−1

KH2PO4 以保证 COD∶N∶P =  100∶5∶2；同时添加 40 mg·L−1 CaCl2、37 mg·L−1 MgSO4·7H2O、37 mg·L−1

FeSO4·7H2O以及 0.1 mL·L−1 微量元素液，其中微量元素液由 500 mg·L−1 H3BO3、500 mg·L−1 ZnCl2、300
mg·L−1 CuCl2、1 000 mg·L−1 MnCl2·4H2O、500 mg·L−1 (NH4)6Mo7O24·4H2O、500 mg·L−1 AlCl3、500 mg·L−1

CoCl2·6H2O以及 500 mg·L−1 NiCl2 组成；同时，加入 30 g·L−1 NaCl提供 3% 盐度环境。此外，第 46~66
d，配水中添加了 500 mg·L−1 NaHCO3 补充碱度。 

1.2    反应器与操作参数

使用 3个完全相同的 SBR培养 AGS，反应
器内径 8 cm，总高度 115 cm，有效容积 4 L。

3个 SBR (R1为好氧模式，R2为厌氧/好氧模
式 (厌氧推流进水 30 min)，R3为厌氧/好氧模式
(厌氧推流进水 120 min))的运行周期均为 6 h，包
含进水、曝气、沉降、排水和静置 5步，具体运
行参数如表 1所示。除进水时间和曝气时间外，
其他参数均保持一致，换水比 (VER)为 60%，有
机负荷为 2.4  kg  COD·m−3·d−1，表观气速为 1.2
cm·s−1，温度为 23±2 ℃。 

1.3    分析方法

有机物浓度由 TOC分析仪 (Sievers InnovOx Laboratory, SUEZ, USA)通过超临界水氧化法 (375 ℃)测
定，以防止高盐条件下 Cl−对 COD测试的干扰。NH4

+-N采用纳氏试剂分光光度法 (HJ 535-2009)测定；
NO3

−-N采用紫外分光光度法 (HJ/T 346-2007)测定；NO2
−-N采用 N-(1-萘基)-乙二胺光度法 (GB 7493-

87)测定。
混合液悬浮固体浓度 (MLSS)、混合液挥发性悬浮固体浓度 (MLVSS)及污泥容积指数 (SVI5  and

SVI30)均使用标准方法测定[24]。颗粒粒径使用马尔文激光粒度仪 (Mastersizer 3 000, Malvern, England)测
定。污泥形貌特征分别使用普通相机及体视显微镜 (SteREO Discovery. V20, ZEISS, Germany)观察；污泥微
观形貌特征使用扫描电子显微镜 (SEM) (Quanta  FEG 650,  ThermoFisher,  USA)观察 [25-26]。胞外聚合物
(EPS)使用改进的热提取方法提取，并采用 Bradford法测定胞外蛋白 (PN)、苯酚硫酸法测定胞外多糖
(PS)，以两者之和计算 EPS含量[25,27]。

微生物多样性分析分别选取接种污泥与 3个 SBR运行 66 d时的污泥作为样品 (分别命名为 S0、S1、
S2和 S3)，采用引物 338F和 806R扩增 16S rRNA基因 V3-V4区，纯化后的扩增产物在 Illumina MiSeq
PE300 (Illumina, San Diego, USA)平台测序，该步骤由上海美吉生物医药科技有限公司完成。 

2    结果与讨论
 

2.1    污泥特性

D50 为污泥颗粒粒径中值，可以直观地表征活性污泥造粒过程 (图 1(a))，一般认为，D50 > 200 μm是颗
粒形成的标志[9]。3个 SBR (R1为好氧模式，R2为厌氧/好氧模式 (厌氧推流进水 30 min)，R3为厌氧/好氧

 

表 1  反应器运行参数

Table 1  Operational conditions for three SBRs

反应

器

进水时间

/min
曝气时间

/min
沉降时间

/min
排水时间

/min
静置时间

/min

R1 4 348~351 5~2* 2 1

R2 30 322~325 5~2* 2 1

R3 120 232~235 5~2* 2 1

　　注：*表示第0~8 d沉降时间为5 min，第9~16 d为4 min，第

17~22 d为3 min，第23~66 d为2 min。
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模式 (厌氧推流进水 120 min))接种的活性污泥 D50 均为 88.2 μm，在较强的水力选择压下 (高剪切、短沉降
时间等)，颗粒粒径在运行过程中均显著提高。就 R1而言，D50 在第 10 d超过 200 μm (271 μm)，然后在
13 d急剧增加至 1 210 μm，并在第 22 d增加至最高值 1 560 μm，随后逐渐下降并在 28 d以后在 823~
1 280 μm之间波动。R2的 D50 在第 13 d超过 200 μm (906 μm)，在第 19 d增加至最高值 1 390 μm，最终
稳定在 1 030~1 220 μm。R3的 D50 变化趋势与 R1和 R2相似，在第 10 d超过 200 μm (229 μm)，随后在
第 16 d急剧增加至 1 110 μm，并在第 28 d增加至最高值 1 480 μm，最终在 989~1 410 μm之间波动。总体
而言，在 3% 盐度高盐废水中，R1、R2和 R3分别在第 10、13和 10 d达到颗粒污泥形成的标准 (D50 >
200 μm)。相比于前人在无盐废水体系的研究 (活性污泥在厌氧/好氧模式下的颗粒化时间大多为好氧模式的
2倍以上)[9,28-31]，本研究在高盐废水体系下厌氧/好氧模式的造粒时间短，达到了与好氧模式类似的效果，推
测原因在于高盐条件对于造粒过程的强化作用 (促进 EPS分泌、压缩双电层等)[7,21,25] 以及配水中葡萄糖碳源
加速了造粒[18]。

接着，分析污泥浓度和沉降性能以反映颗粒污泥成熟情况 (图 1(b)、图 1(c)和图 1(d))。3个 SBR的初
始接种污泥 MLSS和 SVI30 相同，分别为 3.1 g·L−1 和 80.3 mL·g−1。接种后，MLSS均有所上升，在第 7 d
R1、R2和 R3分别提高至 3.8、4.2以及 3.7 g·L−1。随着沉降时间在第 9 d缩短至 4 min，部分沉降性能差的
絮状污泥在高水力选择压下被排出反应器，导致 MLSS在第 13 d分别下降至 1.0、0.8和 2.5  g·L−1，
SVI30 下降至 34.4、44.0和 24.4 mL·g−1，SVI30/SVI5 比值全部上升至 1。相较于 R3，R1以及 R2中的生物
量下降尤为显著，表明长时间厌氧推流进水有利于污泥拥有更好的沉降性能，从而有利于污泥的持留。根据
颗粒污泥造粒过程完全颗粒化的定义 (D50 >  200 μm，SVI30 <  50 mL·g−1，SVI30/SVI5 >  0.9)[9,26,32]，3个
SBR的颗粒污泥分别在第 13 d (D50 = 1 210 μm，SVI30 = 34.4 mL·g−1，SVI30/SVI5 = 1)、13 d (D50 = 906 μm，
SVI30 = 44.0 mL·g−1，SVI30/SVI5 = 1)和 10 d (D50 = 640 μm，SVI30 = 24.4 mL·g−1，SVI30/SVI5 = 1)实现完全
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图 1    好氧颗粒污泥培养过程中污泥特性

Fig. 1    Sludge characteristics of AGS cultivation processes
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颗粒化。在实现完全颗粒化之后，3个 SBR中的颗粒尺寸和污泥浓度均不断上升，SVI30 均维持在

50.0 mL·g−1 以下，其中 R1及 R2中的 AGS相对 R3较蓬松 (图 2)，SVI30 也略高 (33.6、35.1 mL·g−1 v.s.
19.7 mL·g−1)；对于 SVI30/SVI5 而言，R1波动最大 (0.84~1.08)，也体现了纯好氧模式培养获得的颗粒性质相

对不稳定，R3的 SVI30/SVI5 比值最为稳定 (保持在 1.0)，说明长厌氧推流进水时间培养的颗粒最为致密且稳

定性最好，这与先前文献报道是一致的[11]。52 d左右，3个 SBR先后进入稳定期 (R1：D50~823 μm，

MLSS~12.0 g·L−1，SVI30~29.7 mL·g−1，SVI30/SVI5~1。R2：D50~1 060 μm，MLSS~11.9 g·L−1，SVI30~25.1
mL·g−1，SVI30/SVI5~1。R3：D50~1 130 μm，MLSS~12.4 g·L−1，SVI30~20.2 mL·g−1，SVI30/SVI5~1)。

图 2展示了高盐废水体系造粒过程污泥形态变化。第 0 d，接种到 3个 SBR中的普通活性污泥呈黄褐色

絮体状态。R1、R2和 R3分别在培养 4、6、6 d后出现了颗粒 (~800 μm)，此时大量絮状污泥仍然存在。

第 9 d，缩短沉降时间 (5~4 min)，大量絮状污泥被排出反应器，造粒速度加快。第 13 d，R1和 R2中迅速

出现了较多边界清晰的颗粒 (R1:~870 μm，R2:~1 210 μm)，絮状污泥鲜有存在；相比之下，R3中出现的团

聚体尺寸较小 (~450 μm)。随着沉降时间逐步缩短为 2 min，3个 SBR中的颗粒数量急剧增多，体积逐渐变

大；R1和 R2的颗粒外表呈黄褐色，但部分颗粒外表呈毛绒状，其中 R1存在许多大颗粒 (~5 018 μm)；
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(a) 普通相机照片

(b) 体视显微镜照片

图 2    好氧颗粒污泥培养过程中的污泥宏观形貌

Fig. 2    Macroscopic morphology of AGS cultivation processes
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R3颗粒相对较黑，表面更为致密圆滑。
图 3展示了 3个 SBR运行 66 d时的 AGS形貌。从外表面看，R1和 R2的颗粒微观结构相似，表面较

为蓬松，以丝状菌为主导，R2丝状菌上缠绕有更多的细菌菌团 (图 3(a)和图 3(b))。相比之下，R3颗粒表面
排布了致密的细菌层，外表仅有少量丝状菌，结构相对密实 (图 3(c))，其主要原因在于，配水中同时存在葡
萄糖和乙酸钠，大部分有机物可以被 PAO、GAO等转化为聚-β-羟基丁酸酯 (PHB)，进而抑制丝状微生物等
好氧异养菌生长，使得颗粒光滑圆润；部分残余的有机物 (葡萄糖及其发酵产物等)导致颗粒外层少量丝状菌
生长[10]。3个 SBR内颗粒污泥形貌差异较大的主要原因在于，R1和 R2中进水有机物在厌氧期没有或较少
被转化为 PHB等物质，大部分有机物在好氧期被颗粒外层丝状微生物为代表的好氧异养菌利用。
 
 

(a) R1 (b) R2  (c) R3

图 3    好氧颗粒污泥微观形貌

Fig. 3    Microcosmic morphology of AGS
 

总体而言，在高盐环境下，单一好氧与厌氧/好氧模式造粒时间差异不大，R1、R2和 R3中的颗粒分别
在第 4、6、6 d首次出现，在第 13、13、10 d实现完全颗粒化，而厌氧/好氧模式培养的颗粒致密性和稳定
性均较优。长厌氧推流进水时间 (120 min)相比于短厌氧推流进水时间 (30 min)会提升颗粒结构强度，强化
AGS稳定性。

与先前无盐废水条件文献报道相比[11]，本研究结果有相似之处，但也有所差异。本研究中，好氧模式形
成的颗粒污泥较为蓬松且不稳定，而厌氧/好氧模式下的颗粒污泥结构致密且稳定，这与无盐废水体系文献报
道基本一致。本研究中，好氧模式与厌氧/好氧模式下颗粒造粒速度并无显著差异，与先前无盐废水体系文献
报道的厌氧/好氧模式造粒速度慢这一结论并不相同。 

2.2    废水处理效能

接着，对 3个 SBR的污染物去除效能进行评估 (图 4)。在 66 d的运行过程中，3个 SBR的进水
TOC均为 345 mg·L−1，NH4

+-N均为 50 mg·L−1。就 TOC去除效能而言 (图 4(a))，接种空曝 1 d的市政活性
污泥后，第 1 d，3个 SBR的 TOC去除率均高于 97%，可能由于本批次活性污泥的盐度耐受性较好。之
后，运行过程中，3个 SBR的去除率基本稳定保持在 97% 以上，即使在第 13 d左右反应器中生物量较低
时，TOC去除率仍然保持在 97% 以上。

就 NH4
+-N去除效能而言 (图 4(b))，第 1  d，3个 SBR的 NH4

+-N去除率分别为 65.4%、64.2% 和
62.4%；第 3 d NH4

+-N去除率分别上升至 93.1%、91.3% 和 90.7%；之后，NH4
+-N去除率逐渐下降，这说

明前期较高的 NH4
+-N去除率可能是污泥吸附-排泥导致的[33]。随着反应器的运行，3个 SBR的 NH4

+-N去除
率不断下降且较为相似，直至第 30 d以后达到相对稳定，R1、R2和 R3分别稳定在 59%、62% 和 53% 左
右。第 46  d，为了提高 NH4

+-N去除率，向 3个 SBR中投加 500  mg·L−1 NaHCO3  (NaHCO3∶NH4
+-N =

10∶1)。第 46~52 d，NH4
+-N去除率略有提高。第 53 d后，R1的 NH4

+-N去除率迅速提高至 97.2%，并能
基本稳定保持在 97% 以上；R2上升略慢，但 59 d后也可以基本稳定保持在 96% 以上。这说明，前期反应
器 NH4

+-N去除率受限是由于碱度的缺乏，限制了硝化细菌的碳源补给[34]。相比之下，投加 NaHCO3 后，
R3的 NH4

+-N去除率仍没有显著提升，依旧在 50%~70% 间波动。R3反应器在好氧曝气阶段的溶氧为 7~
8 mg·L−1、pH为 7.5~8.3，在碱度充足的情况下理论上适合 AOB和 NOB的生长；鉴于曝气开始时，笔者
在 R3反应器闻到了臭鸡蛋气味，且在反应器排气口检测到了 51.2 mg·L−1 的 H2S气体 (R1、R2未测得)，且
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后续 16S rRNA高通量测序证实了 R3中硫酸盐还原菌 (SRB)的存在 (Desulfovibrio (1.06%)和 Fusibacter
(5.44%))，因此推测硫酸盐还原菌在厌氧推流进水阶段产生的 S2-会抑制硝化菌的生长和硝化反应的进行。研

究表明，S2-会抑制硝化细菌生长代谢活性，其原因可能在于破坏细胞膜完整性或抑制关键酶[35-36]。此外，在

运行过程的前 40 d，R1和 R2的出水中 NO2
−-N较低，从第 40 d开始出水中 NO2

−-N逐渐增高，最终分别

在 4.0和 2.7 mg·L−1 左右波动，而 R3整个过程中基本没有 NO2
−-N存在；3个 SBR整个过程中基本没有

NO3
−-N存在；总体而言，3个反应器的 TN去除率最终分别稳定在 86.6%、89.8% 和 54.9% 左右。上述结

果表明，在高盐废水进水有机负荷为 2.4 kg COD·m−3·d−1、硫酸根负荷为 0.066 24 kg SO4
2-·m−3·d−1 时，长厌

氧推流 (120 min)会产生 S2-，影响生物脱氮的顺利进行。 

2.3    胞外聚合物分析

胞外聚合物 (EPS)在微生物聚集、造粒和 AGS稳定性方面发挥着重要作用[37-38]，图 5从 EPS的组成和

浓度角度对高盐废水体系运行模式对活性污泥颗粒化过程的影响进行分析。

接种的活性污泥 EPS浓度为 26.9 mg·g−1 VSS，此后，3个 SBR的 EPS含量波动上升，并分别在第

40、34、34 d达到最大值 (108.3、54.1、76.8 mg·g−1 VSS)，R2和 R3的 EPS含量显著低于 R1，可能是由

于 R1中较长的曝气时间会刺激 EPS产生[12]，也可能是由于大量释放 EPS的微生物属于好氧菌[39]。上述阶

段，EPS含量的增加有助于微生物粘附，促进了污泥颗粒化[40]。随后在第 46~66 d，3个 SBR的 EPS含量

开始下降并最终稳定在 30~50 mg·g−1 VSS，这与我们先前稳定期的现象是一致的[25-26]。总体而言，3个

SBR的 EPS含量普遍较低，这可能是由于提取方法造成的[25]。

PS可以形成交叉网状结构的主干，促进桥接，而 PN可以降低表面负电荷，增强疏水性[23,41]。文献报
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道，更高的 PN/PS值提升了颗粒的疏水性，有助于获得致密稳定的颗粒[42-44]。总体而言，3个 SBR的
PN/PS值在整个运行过程中呈先上升后波动稳定的趋势，表明污泥自身黏附性能得到了提高。其中第 0~
40 d，R1和 R3的比值要略高于 R2；第 46~66 d，R3的 PN/PS值 (~1.6)显著高于 R1 (~0.8)和 R2 (~0.6)。
上述结果表明，长厌氧推流进水/好氧模式有利于 AGS的结构稳定。总体而言，本研究中 PN/PS值低于大多
数 AGS研究，其原因可能在于盐度会刺激 PS分泌[45]，也可能是高浓度的 Na+取代 Ca2+进而抑制 PN分
泌[40,46]。 

2.4    微生物多样性分析

图 6从属水平上对接种污泥及 3个 SBR运行 66 d时的污泥微生物群落组成进行了分析。结果发现，
第 66 d 3个 SBR中的微生物群落较接种污泥已经有了较大变化。接种污泥 S0的微生物多样性较为丰富，其
中 优 势 属 主 要 包 括 Flavobacterium  (7.2%)、 Gelidibacter  (4.9%)、 Thauera  (6.8%)、 Glutamicibacter
(4.5%)和 TM7a (3.4%)等，但是这些属在 S1~S3中几乎检测不到，可能是由于这些微生物对盐度比较敏
感，也有可能是颗粒化过程中生态位的变化导致的[47]。Xanthomarina (28.7%、19.3%、26.0%)、Tessara-
coccus  (9.9%、 32.1%、 6.5%)、 Vitellibacter  (17.0%、 10.7%、 3.5%)、 unclassified_f__Rhodobacteraceae
(12.1%、6.1%、1.2%)、norank_f__A4b (4.0%、6.6%、2.1%)、Paracoccus (2.2%、2.1%、2.1%)、Aequorivita
(3.2%、2.3%、2.9%)、Muricauda (1.1%、1.9%、3.8%)以及 Hoeflea (2.8%、1.6%、2.0%)为 3个 SBR中
均能检测到的主要菌属，意味着这些微生物可以在不同运行模式处理高盐废水。

表 2进一步在属水平对主要功能菌群进行分析。在 3个 SBR中共检测到了 5种 PAO (Tessaracoccus、
Corynebacterium、Halomonas、Micropruina、Pseudomonas)和 1种 GAO (Kineosphaera)，PAO等慢速生
长微生物的富集有助于提升 AGS稳定性[10]。R2中 Tessaracoccus丰度高达 32.11%，说明了该条件造粒的稳
定性；而 R3 PAO含量低于 R2，其原因可能在于 SRB的抑制作用。对于硝化菌而言，3个 SBR的 AOB
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Fig. 5    Variances of EPS contents in three SBRs
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(Nitrosomonas)丰度分别为 0.04%、0.03%、0.01%，这与 R3较低的 NH4
+-N去除率一致。对于反硝化菌而

言，unclassified_f__Rhodobacteraceae、Aequorivita、Azoarcus总体丰度相对较高，其中 Aequorivita还具有

降解复杂有机物的能力 [48]。值得注意的是，R3中检测到了较高浓度的 SRB: Fusibacter  (5.44%)和
Desulfovibrio (1.06%)，相比之下，R1与 R2中 SRB含量很少，说明在较高进水有机物浓度条件下，长厌氧

推流进水模式容易引发 SRB富集。SRB代谢产生的 S2-会抑制硝化菌等功能微生物代谢活性，其机制及调控

策略有待深入研究。此外，Piscicoccus在 R3中拥有较高的丰度，有利于有机物的降解[49]。Xanthomarina被

报道在高盐废水体系下与 TN去除有关 [26]；Vitellibacter与 Hoeflea具有降解有机物的能力 [50-52]；

Paracoccus与碳代谢和无机氮转化密切相关[53]；Muricauda能够分泌多种可以水解复杂碳源的胞外酶[54]，并

且有助于 EPS的合成[55]。 

3    结论

1)就污泥性质而言，在高盐废水体系下，R1 (好氧模式)、R2 (厌氧/好氧模式：厌氧推流进水 30 min)
和 R3 (厌氧/好氧模式：厌氧推流进水 120 min)中的颗粒分别在第 4、6、6 d首次出现，在第 13、13、10 d
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表 2  属水平功能微生物分布

Table 2  Functional groups on genus level

关键物种(属水平)
相对丰度/%

参考文献
S0 S1 S2 S3

GAO Kineosphaera 0 0 0.01 0.03 [56]

PAO

Tessaracoccus 1.26 9.87 32.11 6.48 [57]

Corynebacterium 0.37 0.01 0.01 2.14 [58]

Halomonas 1.9 0.12 0.17 0.03 [59]

Micropruina 1 0.38 0.97 1.15 [60]

Pseudomonas 0.1 0 0.07 0.06 [58]

AOB Nitrosomonas 0.06 0.04 0.03 0.01 [61]

DNB

unclassified_f__Rhodobacteraceae 4.33 12.1 6.06 1.17 [51]

Aequorivita 0.18 3.27 2.39 2.87 [62]

Azoarcus 0.03 1.24 0.67 2.64 [63]

SRB
Fusibacter 0.08 0.06 0.05 5.44 [64]

Desulfovibrio 0 0.01 0.02 1.06 [65]
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实现完全颗粒化，单一好氧与厌氧/好氧模式造粒时间无显著差异。相比于 R1和 R2，R3中的颗粒结构致密
稳定，PN/PS含量较高。

2)就高盐废水处理效能而言，3个 SBR均可实现 97% 以上的 TOC去除率；R1和 R2的 NH4
+-N去除

率大于 96%，而 R3在 50%~70% 波动，表明硫酸盐还原产生的 S2-对硝化细菌产生了抑制。
3)生物多样性分析表明，在 3% 盐度不同运行模式下 Xanthomarina、Tessaracoccus、Vitellibacter、

unclassified_f__Rhodobacteraceae、 norank_f__A4b、 Paracoccus、 Aequorivita、Muricauda及 Hoeflea是
3个 SBR中的主要菌属。Tessaracoccus是主要的 PAO，在 R2中丰度较高；Nitrosomonas是主要的
AOB，在 R3中丰度相对较低；R3中检测到了较高丰度的 SRB (Desulfovibrio和 Fusibacter)，其产生的 S2-

抑制了硝化反应。
4)综合污泥性质及高盐废水处理效果来看，单一好氧模式容易引起丝状菌主导的颗粒污泥的形成，结合

先前研究经验，丝状菌主导的颗粒污泥不利于反应器长期稳定运行；在较高进水有机物浓度条件下，长厌氧
推流进水/好氧模式容易引发 SRB富集，SRB代谢产生的 S2-会抑制硝化菌等功能微生物代谢活性；相比之
下，短厌氧推流进水/好氧模式更适合应用于高盐废水处理过程。
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Abstract    Aerobic granular sludge (AGS) technology has shown great application potentials in the treatment of
hypersaline organic wastewater. The effect of operation modes on granulation process under hypersaline stress
was still unknown. In this study, three sequencing batch reactors (SBRs) were used to investigate the granulation
process  of  aerobic  activated  sludge  and  the  efficiency  of  hypersaline  wastewater  treatment  under  different
operation modes, including aerobic mode (R1) and anaerobic/aerobic mode (R2: anaerobic plug-flow feeding for
30 min, R3: anaerobic plug-flow feeding for 120 min). The results showed that the granulation time of R1, R2,
and R3 was similar (granulation completion on Day 13, 13, and 10), whereas the particles cultivated in R3 had
dense structure and high PN/PS content. Under hypersaline conditions, all three SBRs could achieve high TOC
removal efficiencies (>97%), NH4

+-N removal efficiencies of R1 and R2 were both greater than 96%, while R3
was  fluctuated  between  50%~70%,  which  might  be  due  to  the  inhibition  of  nitrification  reaction  by  sulfate-
reducing bacteria (Desulfovibrio and Fusibacter) with the generation of S2- during the long anaerobic plug-flow
feeding period. This study can provide a useful reference for aerobic granulation in hypersaline wastewater.
Keywords    aerobic granular sludge; hypersaline wastewater; operation mode; anaerobic plug-flow feeding;
granulation
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