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单级 SBR 厌氧/好氧/缺氧处理中期垃圾渗滤液 

深度脱氮 

李忠明，王淑莹，苗蕾，曹天昊，张为堂，刘文龙，彭永臻 
(北京工业大学北京市水质科学与水环境恢复工程重点实验室, 北京 100124) 

摘要: 为了考察单级 SBR 处理实际中期垃圾渗滤液深度脱氮的可行性，采用单级 SBR 在“厌氧/

好氧/缺氧”（AOA）运行方式下处理实际中期垃圾渗滤液。试验发现，厌氧/好氧/缺氧交替运行下

驯化的微生物能在厌氧段消耗胞内糖原，并将水中部分溶解性有机物以聚羟基脂肪酸酯(PHAs)形

式储存；在好氧段微生物消耗胞内 PHAs、转化为胞内糖原，氨氧化的同时也伴随着同步硝化反

硝化脱氮；好氧段氨氧化结束后贮存的碳源（PHAs 和糖原）能为后置缺氧反硝化提供碳源。经

长期试验研究，进水 COD、NH4+-N、TN 浓度分别为 6430-9372 mg•L-1、1025.6-1327 mg•L-1、

1345.7-1853.9 mg•L-1，出水 COD、NH4+-N、TN 浓度能达到 525-943 mg•L-1、1.2-4.2 mg•L-1、18.9-38.9 

mg•L-1。在未投加外碳源的情况下，SBR 法 AOA 运行方式下能够实现中期垃圾渗滤液的深度脱

氮，出水 TN<40 mg•L-1。其中，好氧段(DO<1mg/L)通过同步硝化反硝化去除 TN 占总去除量的

1/3 左右；缺氧后置反硝化去除的 TN 占总去除量的 2/3 左右。 
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Nitrogen removal from medium-age landfill leachate via 

anaerobic/aerobic/anoxic process in SBR 

LI Zhongming, WANG Shuying, MIAO Lei, CAO Tianhao, ZHANG Weitang, LIU Wenlong, 

PENG Yongzhen  

(Key Laboratory of BeijingWater Quality Science and Water Environment Recovery 

Engineering, Beijing University of Technology , Beijing 100124, China) 

Abstract：The feasibility of using a single sequencing batch reactor to remove nitrogen from 

medium-age landfill leachate was examined, and an anaerobic/aerobic/anoxic process in a 

SBR without extra carbon source addition was presented. Dissolved organic matter could be 

taken up partially and stored as polyhydroxyalkanoates (PHAs) in the anaerobic stage by the 

microorganisms operated in the anaerobic/aerobic/anoxic process, with glycogen consumption. 

In the aerobic stage, ammonia was oxidized and accompanied by loss of tatal nitrogen (TN) 

via simultaneous nitrification and denitrification. The stored PHAs and glycogen, remaining at 

the end of aerobic stage could provide carbon source for anoxic denitrification. In the stable 

phase, the effluent COD, NH4
+-N, and TN were 525-943 mg•L-1, 1.2-4.2 mg•L-1 and 18.9-38.9 

mg•L-1 respectively when the influent COD, NH4
+-N, and TN were 6430-9372 mg•L-1, 

1025.6-1327 mg•L-1 and 1345.7-1853.9 mg•L-1, respectively. Nitrogen removal from 
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medium-age landfill leachate could be realized via the anaerobic/aerobic/ anoxic process in a 

SBR with the effluent of TN less than 40 mg•L-1. Almost 1/3 of reduced TN was removed via 

SND, while 2/3 of reduced TN was removed via post-anoxic denitrification. 

Key words：landfill leachate; SBR; GAOs; PHAs; glycogen; SND; post- denitrification 
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引  言 

卫生填埋具有处理方式简单、处理费用低等优点，它是国内外城市生活垃圾主要处

置手段。其主要缺点是产生大量的垃圾渗滤液。根据垃圾填埋时间的不同，垃圾渗滤液

可以分为早期、中期和晚期垃圾渗滤液。垃圾渗滤液是一种成分非常复杂的高浓度有机

废水, 高氨氮和高有机物是其重要的水质特征, 它的高色度、强烈的刺激性以及大量的无

机化合物均为渗滤液处理带来困难
[1]
。随着排放标准的愈加严格，高效处理垃圾渗滤液

深度脱氮显得更加重要。   

生物法由于经济、高效的特点，被广泛应用于垃圾渗滤液脱氮过程。传统的生物脱

氮包括硝化和反硝化过程。反硝化过程往往是将硝化液与进水混合，利用进水碳源进行

反硝化（即“前置反硝化”）；或者在好氧硝化反应后的缺氧池中投加外碳源进行反硝化（即

“后置反硝化”[2]。前置反硝化利用进水中碳源反硝化，减少去除有机物所需曝气，降低

了能耗。其缺点是大量好氧区硝化液回流产生的运行成本、脱氮不完全等，尤其在处理

垃圾渗滤液这类高氨氮废水过程中将使得出水不能达标排放。后置反硝化需要在后置缺

氧段投加外碳源（甲醇等）作为反硝化碳源，然而这一做法不仅增加了运行成本还会使

出水中有有机物。可见，如何利用原水中的有机物进行反硝化深度脱氮是经济、高效解

决废水生物脱氮问题的关键。孙洪伟等
[3]
在缺氧段投加碳源的情况下采用单级 SBR 好氧

/缺氧运行方式下实现了稳定的短程硝化和 91.7%的 TN 去除率。朱如龙等[4]采用 3 次等

量进水的脉冲式 SBR 处理高氨氮实际垃圾渗滤液，在无外加碳源的情况下出水 TN 稳定

在 13.89-36.27 mg•L-1. 王凯等
[5]
针对中期垃圾渗滤液，采用 SBR 法交替曝气和搅拌至硝

化结束，然后在不添加任何外碳源的条件下以充分缺氧搅拌至内源反硝化结束的方式使

得出水 TN<40 mg•L-1。PHAs、糖原作为聚糖菌（GAOs）和聚磷菌（PAOs）生理活动中

的中间胞内产物，具有生物降解速率慢等特点，能被作为反硝化碳源
[6]
。SBR 法 AOA

运行方式下，利用 PAOs 储存糖原作为缺氧段反硝化处理处理富含磷的实际市政污水脱

氮除磷的研究已有报道
[6,7]

。Hanmin Zhang 等
[8]
采用 SBR 法 AOA 运行方式在低曝气量、

低负荷下形成了好氧颗粒污泥，在 PAOs 的参与下以 O2、NOx 为电子受体，在好氧颗粒
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内部实现了氮、磷的同步去除。而在无外加碳源的情况下采用 SBR 法 AOA 运行方式，

通过强化同步硝化反硝化和后置反硝化作用实现实际低磷废水深度脱氮的研究鲜有报道，

尤其是对垃圾渗滤液深度脱氮过程的研究。 

基于上述背景，本试验采用 SBR 法“厌氧-好氧-缺氧”运行方式处理中期低磷垃圾渗

滤液，探索在无外加碳源的情况下实现垃圾渗滤液的深度脱氮的可行性，研究其脱氮机

理，力求建立一种经济、高效、简单的处理渗滤液的新技术。 

1 材料和方法 

1.1 试验装置和材料 

本试验所采的 SBR 反应器由聚乙烯塑料制成，内径 20cm，高为 50cm，有效体积为

10L。设在反应器底部的曝气头通过气体流量计与空气压缩机连接。采用鼓风曝气，电

磁式空气压缩机（ACO-318，浙江）通过泵管依次通过气体流量计、多孔扩散器供给溶

解氧。该反应器安置 Multi340i 型便携式多功能测定仪，通过 DO、pH、ORP 探头在线

测定反应过程中的 pH 值、DO 浓度、氧化还原电位(ORP)。采用转速可调的机械搅拌，

温度由带有温度控制系统的加热棒调节，整个试验过程控制的反应器温度为（25±1）℃。 

1.2 试验水质和接种污泥 

本试验所采用的垃圾渗滤液取自北京六里屯填埋场。渗滤液呈黑褐色,有明显臭味,

具体水质指标如表 1，具有典型的中期垃圾渗滤液的特征。 
表 1 垃圾渗滤液水质 

Table 1 Characteristics of landfill leachate 

Parameter Range Parameter Range Parameter Range 

COD 6430-9560 NH4
+-N NH4

+-N 
 

NH4
+-N 1020-1347 NO3

--N 0.04-0.8 

BOD5 3800-5250 NO2
--N 0.05-0.75 PO4

--P 2.2-7.8 

VFAs 3750-4910 pH 7.6-8.2 TN 1345-1854 

注：除 pH 外，VFAs 的单位为 mg•L-1，其余指标的单位均为 mg•L-1 

SBR 反应器接种污泥取自本实验室处理晚期垃圾渗滤液的短程硝化污泥。运行期间

MLSS=9200±500 mg•L-1，MLVSS=7000±450 mg•L-1，SRT 为 25-30 天，温度控制在

（25±1）℃，好氧阶段曝气量为 120L•h-1，好氧段 DO 浓度在 1mg•L-1 以下。                        

1.3 试验运行方法 

为实现垃圾渗滤液深度脱氮，本试验运行分为两个阶段：启动阶段（The start-up phase）

和稳定运行(The stable phase)阶段两个阶段。采用图 1 所示运行方法进行运行。试验采用

SBR 工艺厌氧(Ana)/好氧(OX)/缺氧(Ano)交替的运行方式，排水比 10%，每天运行一个周

期。为了使接种污泥适应进水负荷，启动阶段进水分别由垃圾渗滤液用自来水稀释 4 倍

（0-14d）、2 倍（15-28d）所得，第 29d 以后都得进水都是未经稀释的垃圾渗滤液。在启

动阶段，为了避免由于反硝化不完全破坏下个运行周期的厌氧环境，每周期排水结束后

投加 1-2g 乙酸钠作为外碳源反硝化剩余的亚硝酸盐、硝酸盐；当缺氧段搅拌 16h 后反硝
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化完全，出水基本没有 NO2
--N 和 NO3

--N，指示启动阶段结束，进入稳定阶段。启动阶

段、稳定阶段采用实时控制（real-time control）策略通过 DO、和 pH 参数的变化判定硝

化终点，稳定阶段通过 ORP、和 pH 参数的变化判定反硝化终点
[3,7]

。 

 
 
 
 
 
     
        

图 1 启动阶段和稳定阶段的运行方式 

Fig.1 Operational mode of the start-up phase and the stable phase 

1.4 检测指标和测定方法 

COD(指溶解性 COD，重铬酸钾法)，NH4
+-N（纳氏试剂光度法），NO2

--N（N-（1-

萘基）-乙二胺光度法），NO3
--N（麝香草酚法），MLSS 和 MLVSS（滤纸重量法），磷酸

盐（钼锑抗分光光度法），pH、DO、ORP 在线测定（WTW pH 340i、WTW DO 340i、

WTW ORP 340i），TOC、TN 通过 TOC/TN 分析仪(Multi N/C3000,德国耶拿)测定。活性

污泥中的 PHAs 采用气相色谱测定（采用 Agilent 6890N 型气相色谱以及 Agilent DB-1 型

气相色谱柱），糖原采用蒽酮法测定，VFAs 采用气相色谱测定（采用 Agilent6890N 型气

相色谱及 DB-WAXter 型色谱柱）。 

1.5 计算方法 

(1) NO3
--N、NO2

--N 以 NO3
--Nequ 为等价物的计算方法： 

NO3
--Nequ=NO3

--N+0.6NO2
--N                                       

其中,NO3
--N、NO2

--N 为硝态氮、亚硝态氮质量浓度。 

(2) 平均反硝化速率 

ADNR(mg/gMLVSS·h)= (NO3
--Nequ（initial）- NO3

--Nequ（final）)/MLVSS·t              

其中, NO3
--Nequ（initial）、NO3

--Nequ（final）为测量段的起始和最终 NO3
--Nequ 浓度。 

2 结果和讨论 

2.1 SBR 法厌氧/好氧/缺氧运行下实现垃圾渗滤液深度脱氮可行性分析 

在生物强化除磷(EBPR)系统中，聚糖菌（GAOs）的过度繁殖往往被认为是系统除

磷效果恶化的主要原因
[10]

。GAOs 的代谢途径与 PAOs 相似, 仅能量来源不同，其主要特

点是可以进行糖类的累积
[9]
。在厌氧条件下，GAOs 降解糖原为 VFAs 合成 PHAs 提供所

需的能量和还原力, 而在随后的好氧条件下 GAOs 能够氧化胞内 PHAs 并促使微生物的

生长繁殖和糖原再生。一般认为，厌氧/好氧运行方式下，进水中有限的 P 元素或者较低

的 P/C 的比率有利于 GAOs 的富集
[12,13]

。本试验中垃圾渗滤液的水质 COD/P>800, 属于

低 P 废水，利于 GAOs 的富集。Zhu R L[14]
、Vocks M[15]

等根据试验现象，推测了 GAOs

的反硝化能力。Wang X L[16]
、Zeng R[17]

等已经证实了具有反硝化能力 GAOs 的存在。胞
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内储存的 PHAs/糖原能作为反硝化的碳源已有报道[7,14,18-19]。在好氧条件下处理高氨氮垃

圾渗滤液，氨氮能被氧化为硝态氮、亚硝态氮，若采用厌氧/好氧/缺氧运行方式，不仅

有利于聚糖菌的生长，还能利用聚糖菌的反硝化能力去除氮素。 

2.2 SBR 厌氧/好氧/缺氧运行方式下的碳源转化及脱氮途径 

    经过 54 天的驯化后，启动阶段完成。稳定运行超过 90 天，进水 COD、NH4+-N、TN 浓度

分别为 6430-9372 mg•L-1、1025.6-1327 mg•L-1、1345.7-1853.9 mg•L-1，出水 COD、NH4+-N、TN 浓度能

达到 525-943 mg•L-1、1.2-4.2 mg•L-1、18.9-38.9 mg•L-1，去除率分别达到了 87.5%、99.4%、94.8%以上，

出水水质达到垃圾渗滤液氮的排放标准。  

为了探究厌氧(Ana)/好氧(OX)/缺氧(Ano)运行方式下的脱氮途径，选取了第 115 天进

行了全周期试验。反应器中 MLSS=9430 mg•L-1, MLVSS=6708 mg•L-1，进水 COD、NH4
+-N、

TN 浓度分别为 6914.8 mg•L-1、1213.6 mg•L-1 和 1885.8 mg•L-1，但由于 10%的进水进入

反应器后的混合稀释，混合液起始 COD、NH4
+-N、TN 分别为 1431.0 mg•L-1、123.6 mg•L-1、

234.1 mg•L-1。反应周期内氮素和正磷酸盐的变化如图 2 所示，在整个反应周期内 PO4
--P

的浓度一直保持在比较低的水平，并没有明显的释磷和吸磷的过程。由此可以断定，在

此过程中并没有聚磷菌的参与。 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
图 2 典型周期内氮素和磷酸盐的变化 

Fig.2 Variations of nitrogen and orthophosphate in a typical cycle of the anaerobic/aerobic/anoxic process 

2.2.1 厌氧段底物吸收与碳源储存 
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图 3  厌氧底物吸收及储存性碳源的变化 

Fig.3  anaerobic substrate uptake and variations of stored carbon source 

图 3 给出了“厌氧/好氧/缺氧” SBR 厌氧段底物及胞内碳源的变化情况。可以看出，2

小时的厌氧运行条件下，COD 降低,与此同时胞内的糖原、PHAs 的含量分别出现了降低

和升高趋势，然而氨氮、亚硝态氮、硝态氮、总氮等并没有发生明显的变化。说明 SBR

长期在该运行方式下，选择出的微生物种群在底物很充足的情况下具有很强的 PHA 储存

能力和较低的生长速率。经过对底物的分析发现，进水挥发性脂肪酸（VFAs）含量为

4425.41mgCOD·L-1，其中乙酸、丙酸、异丁酸、丁酸、异戊酸、戊酸含量分别为 1845.60 

mg·L-1、1311.27 mg·L-1、108.15 mg·L-1、11.30 mg·L-1、106.41 mg·L-1、17.72mg·L-1,约占

进水 COD 中的 64.0%。厌氧段的两小时内，VFAs、COD 的降低均呈现出先快后慢的现

象，乙酸、丙酸为垃圾渗滤液中 VFAs 的主要成分，丙酸的吸收速率大于乙酸的吸收速

率。混合液中 COD 降低 447.4 mg/L,其中 VFAs 基本被吸收完（415.26 mgCOD·L-1），占

降低 COD 的 92.8%，说明 VFAs 为厌氧底物吸收过程中的主要有效成分，除此之外也有

少数其他种类碳源被储存。 

表 2 厌氧/好氧/缺氧运行方式下厌氧底物吸收及碳源转化 

Table 2  anaerobic substrate uptake and carbon storage in the anaerobic/aerobic/anoxic process 

Substrate     Pi released   Substrate taken up   Glycogen consumed      PHA increased        PHA composition (mol. %)a 

(mg P g-1MLSS)  (mg C g-1 MLSS)   (mg glucose g-1 MLSS)    (% of MLSS) PHB   PHV   PH2MV 

Landfill leachateb  0.01            12.2                      46.3                  5.6               25.3    74.7      ND 

Acetate [20]       2.2          40.1              125.4                 13.2               66.7    26.4      2.4  

Propionate [21]    5.4          37.0               88.6                  9.3                1.3     86.4     10.9  

n-Butyrate[21]     0.3          58.7              95.8                  7.6                37.0    18.3      42.5 

n-Valerate[21]     0.5          29.2              72.7                   5.7               13.8     76.2      6.7   

a PHB,3-hydroxybutyrate；PHV,3-hydroxyvalerate；PH2MV,3-hydroxy-2-methyl-valerate；b in this study；ND：not detected 

表 2 进一步的给出了以实际垃圾渗滤液为底物的厌氧底物吸收与碳源储存情况，

与文献
[21-22]

给出的聚糖菌的厌氧底物吸收规律较一致，在没有明显磷释放的情况下，随
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着PHAs的增加，底物碳源被吸收。由于本试验采用的污泥浓度(MLSS)高达 9430mg·L-1，

所以在高浓度进水下，底物吸收仅 12.2 mg C ·g-1MLSS,而 PHAs 仅增量 5.6 mg·mg-1 

MLSS。在 PHAs 的三种主要成分（PHB、PHV、PH2MV）中，以实际垃圾渗滤为底物

储存的产物以 PHV（74.7%）和 PHB（25.3%）为主，并未检测到明显的 PH2MV 含量。 

2.2.2 好氧段碳源和氮素的变化   

如图 4 所示，随着曝气开始，COD 由 983.5 mg·L
-1
随着好氧反应进行不断降低

（2-4.5h），第4.5h之后COD并没有降低(4.5h-5h)，氨氧化结束时COD为750.6 mg·L
-1
。

可见，可生物降解 COD 在厌氧阶段未完全被储存利用，从另一方面证实了聚糖菌厌氧储

存碳源对可生物降解有机物具有选择性。在曝气阶段，随着 PHAs 的降解，胞内糖原含量

呈现回升的趋势，分别达到 778.6 mgCOD·L
-1
和 1560.9 mgCOD·L

-1
。  

如图 2 所示，在降解有机物的同时，NH4
+-N 不断被转化为亚硝态氮和硝态氮，浓度

由曝气开始时 224.7mg·L-1 降为 3.2mg·L-1，此时硝态氮浓度为 15.6mg·L-1而亚硝态氮浓

度为 99.6 mg·L-1，亚硝态氮积累率为 86.5%。这说明反应器过程中亚硝酸盐氧化菌(NOB) 

的活性受到抑制，反应过程已稳定维持短程生物脱氮。由此阶段 TN 的变化可知在好氧

情况下发生了同步硝化反硝化(SND)，系统 TN 浓度由曝气开始时 234.1 mg·L-1 降为硝

化结束时 158.7mg·L-1，共减少了 75.4mg·L-1，在不考虑微生物生长所需要的氮以及中间

产物 NO、N2O 等逸出所造成的氮损失，可以认为这部分氮是通过同步硝化反硝化去除

的。低 DO 环境下，硝化反应能被一定程度的抑制而反硝化反应加强
[22]

。本试验好氧阶

段溶解氧保持在 1mg·L-1 以下,这也为同步硝化反硝化反应提供了局部缺氧环境，而其反

硝化碳源可能来源于好氧阶段减少的 COD（降低 232.89mg·L-1）及储存性碳源 PHAs 和

糖原。 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

图 4 好氧阶段 COD 及储存性碳源的变化 

Fig.4 Variations of COD and stored carbon source in aerobic stage 
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2.2.3 缺氧反硝化氮变化规律 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 

图 5 缺氧段 NO3--Nequ和碳源的变化趋势 

Fig.5 Variations of NO3--Nequ and carbon source in anoxic stage 

 

如图 2、5 所示，缺氧段的 COD 浓度在 720mg·L-1 左右，并没有明显的变化，而 TN

由曝气结束时的 158.67mg·L-1 降低到 30.84 mg·L-1，出水 TIN 为 3.74 mg·L-1，达到了氮

的排放标准。说明这部分难降解有机物并不能被微生物反硝化所利用，在缺氧反硝化过

程中，水中的有机物并没有提供碳源，而储存性碳源 PHAs 和糖原能成为促进反硝化的

碳源。而 Smolders[23]、Murnleitner[24]等认为 PHAs 在曝气过程中会消耗完而不能成为反

硝化碳源。主要原因可能在于厌氧阶段 PHAs储存量以及好氧结束剩余 PHAs含量不同。

如图 2 所示，系统有机氮（TON=TN-TIN）在缺氧区没有明显的变化，TN 的下降趋势

与 TIN 的下降趋势较一致，可以通过 NO3
--Nequ 的变化来表征反硝化速率（图 5）。从

NO3
--Nequ 的变化和储存性碳源的变化趋势发现在 t=10h 时出现了变化拐点: t=5-10 h, 

PHAs 呈下降趋势而糖原下降趋势并不明显,平均反硝化速率（ADNR）为 1.24 mg 

NO3
--N·h-1g-1MLVSS；t=10-20 h，PHAs 含量稳定而糖原呈现下降趋势，平均反硝化速率

（ADNR）为 0.50 mg NO3
--N·h-1g-1MLVSS。 

从图 5 中 NO3
--Nequ 的变化趋势可以看出，本试验反硝化过程中至少存在 PHAs 和糖

原两种碳源，虽然 PHAs 的含量低于糖原，但是 PHAs 仍是更容易利用的反硝化碳源。

当 PHA 不能被利用后（t=10h）,微生物则利用另一种碳源糖原，平均反硝化速率也大大

降低。研究发现以 PHAs 为碳源 DNR 为 1.12-10.8 mg NO3
--N·h-1g-1MLVSS[25]

，而以胞内

糖原为碳源的 DNR 为 0.19-1.10 mgNO3
--N·h-1g-1MLVSS[6]

，与本试验得出的结果相近。 

2.3 以 DO、ORP 和 pH 值作为脱氮过程控制参数的可行性验证 
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图 6 SBR 典型周期内脱氮过程 DO、pH、ORP 的变化规律 

Fig.6 Typical variations of DO, pH and ORP during SBR process 

SBR 系统中，硝化反硝化过程中 pH、DO、ORP 值的变化与溶解性 COD 降解以及

与 NH4
+ -N、NO2

- -N、NO3
- -N 转化具有相关性，以 pH、DO、ORP 值作为 SBR 法处理

废水生物脱氮过程控制参数也是可行性[9]。然而，无外加碳源情况下，厌氧/好氧/缺氧运

行下脱氮过程的控制参数有待证实。本试验采用该过程控制参数实时控制，在上述典型

周期内，pH、DO、ORP 的变化如图 6，当 NH4
+ -N 全部降解完的时，pH 曲线、DO 浓

度曲线分别出现了“氨谷(ammonia valley)”和“DO 突跃点(DO break point)”；而反硝化结束

时，pH 曲线、ORP 曲线分别出现了“亚硝酸盐膝(nitrite knee)”和“亚硝酸盐肘(nitrite apex)”。

可见, 硝化反硝化反应的过程与反应器内 pH、DO 和 ORP 的变化规律具有很好的相关性, 

通过实时控制 pH、DO和ORP曲线上的特征点, 可以判定好氧氨氧化终点和反硝化终点。 

3 结  论 

采用 SBR 工艺，以厌氧/好氧/缺氧运行方式，处理实际中期垃圾渗滤液，好氧段 DO

低于 1mg·L-1,在稳定运行阶段可以得出以下主要结论： 

(1) 采用单级 SBR“厌氧/好氧/缺氧”运行方式处理中期垃圾渗滤液，能够通过同步硝

化反硝化和后置缺氧反硝化两种途径深度脱氮，出水 TN<40mg·L-1；好氧段去除 TN 约

占总去除量的 1/3；缺氧后置反硝化去除的 TN 占总去除量的 2/3。 

(1) 该过程可能实现了具有反硝化能力聚糖菌的富集，储存的碳源（PHAs、胞内糖

原）在缺氧段能作为反硝化的碳源。 

(3) 至少存在 PHAs 和糖原这两种后置反硝化碳源。当 PHAs 为主要碳源，平均反硝

化速率（ADNR）为 1.24mg NO3
--N·h-1g-1MLVSS；以糖原为主要碳源，平均反硝化速率

（ADNR）为 0.50 mg NO3
--N·h-1g-1MLVSS。 

(4) 厌氧储存PHAs是形成良好脱氮效果的关键。垃圾渗滤液中高含量的挥发性脂肪

酸(VFAs)是形成较高PHAs储存量和胞内糖原的重要原因。 
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