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污泥热水解滤液作为外碳源对生物脱氮系统性能
和微生物群落结构的影响
余芬，韩芸苣，周梦雨，卓杨，普冰玉，张瑞方，冯浩
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摘　要　剩余污泥热水解滤液作为生物脱氮系统的外碳源，可提高污泥中 COD利用效率，实现污泥资源化利用。在探
究不同热水解预处理温度所得热水解滤液特性的基础上，采用小试厌氧/缺氧/好氧 (anaerobic/anoxic/oxic，A2/O) 系统探
究污泥热水解滤液作为外碳源对生物脱氮过程的影响。结果表明，不同热水解预处理温度所得污泥热水解滤液最大
比反硝化速率无显著差异。热水解预处理条件为 165 ℃、30 min，剩余污泥中 COD溶出率和蛋白质溶出率较高，可分
别达 44.23% 和 48.92%。以实际工程所采用的热水解预处理条件 (165 ℃、30 min) 所得污泥热水解滤液作为外碳源进
行连续试验。在污泥热水解滤液的体积投配率为 0.6% 时，系统 TN去除率和最大反硝化速率最高可达 79.62% 和
17.55 mg N·(g VSS·h)−1，与添加乙酸钠时脱氮性能相当。对比外碳源为乙酸钠时微生物群落结构，引入污泥热水解滤
液后，反硝化菌相对丰度增至 18.55%，且反硝化除磷菌 Dechloromonas 相对丰度由 3.04% 增至 3.72%，说明污泥热水
解滤液可强化反硝化过程与生物除磷过程的耦合，进而提升有机碳源利用效率。综上，污泥热水解滤液作为外碳源可
显著提升 A2/O系统反硝化性能，强化反硝化菌群结构，实现污泥资源化回收利用并同步提升污水营养物去除效率。
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作为污水处理过程副产物，污泥资源化回收利用已然成为污水处理工程的重要内容。预计 2025年我国

剩余污泥年产量可达 9×107 t (以含水率 80% 计) [1]。剩余污泥含有微生物胞外聚合物和细胞内含物等大量有

机物质[2]，通过碱性发酵、湿式氧化、热水解等预处理方法可回收利用剩余污泥中有机碳源[3]。污泥热水解预

处理技术 (thermal hydrolysis pretreatment，THP) 是国际水协会推荐的未来污水处理领域最具前景的 18项技

术之一[4]。剩余污泥经 165~175 ℃ 水热处理 30~60 min后，细胞壁破裂，胞内物质溶出，部分大分子有机物

被水解为小分子有机物[5]，如挥发性脂肪酸 (volatile fatty acids，VFAs) [6]，进而更利于微生物的摄取和利

用。与此同时，我国污水处理厂普遍存在进水 COD/N较低的问题[7]，为满足日趋严格的排放标准，通常需

外加甲醇、乙酸钠等有机碳源。据统计，满足一级 A排放标准的碳源需求量约为 23.28 kg·m−3[7]，这无疑将

大大增加污水处理成本。

非传统碳源的使用可一定程度上降低外碳源的购置费用，比如天然纤维素物质[8]、可生物降解聚合

物[9]、污泥或餐厨垃圾发酵液[10] 等。鉴于 THP可加速污泥中有机物的溶出，将其由固相转移至液相。因

此，在 THP处理的剩余污泥脱水液 (此后称之为污泥热水解滤液) 中富含有机物质，可将其用作污水处理厂

主流或侧流工艺的外碳源，此举可在实现污泥减量的同时减少外碳源的购置费用。已有研究指出，污泥热水

解滤液作为有机碳源时反硝化速率与乙酸钠相近，最高可达 3.85 mg·(g VSS·h)−1[11]。WU等[3] 研究表明，将

80 ℃、90 min所得污泥热水解滤液用于 A/O工艺外碳源时，系统出水可满足排放标准。值得注意的是，污

泥热水解滤液含有一定浓度的氮和磷，外加污泥热水解滤液可造成系统氮、磷负荷提升，进而致使生物处理

系统性能受到负面影响。除此以外，THP条件是决定污泥中有机物溶出效率和水解效率的关键因素[5]，污泥

热水解滤液中 COD浓度与 THP温度 (130~170 ℃) 和水解时间 (10~60 min) 紧密相关[12]。然而较高的
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THP温度可显著促进难降解有机物的生成[13-14]，这不仅将降低污泥热水解滤液中有机物的可生化性，而且将
对脱氮功能菌产生定向筛选作用[15]，改变活性污泥中微生物群落结构。因此，探明污泥热水解滤液添加对生
物脱氮过程的影响，将有助于推动污泥热水解滤液作为非传统碳源的工程化应用。

本研究旨在阐明污泥热水解滤液添加对生物脱氮系统的影响，首先探究热水解温度与污泥热水解滤液中
有机物分布及反硝化速率的相关关系；其次，以乙酸钠为对照，分析污泥热水解滤液作为外碳源对厌氧/缺氧/
好氧 (anaerobic/anoxic/oxic，A2/O) 系统的生物脱氮性能和微生物群落结构的影响，为污泥热水解滤液用作
生物脱氮系统外碳源提供一定的理论支撑。 

1    材料与方法
 

1.1    实验原料

污泥热水解滤液。剩余污泥取自陕西省西安市某城市污水处理厂 A2/O工艺的生物反应池，过筛
(1.0 mm) 后，投加聚丙烯酰胺进行沉降脱水，以将含固率调整为 10%。THP过程如下：取 2.5 L含固率为
10% 的剩余污泥加入高温高压反应釜 (KCF-5，北京世纪森朗实验仪器有限公司) ，分别于 125、145、
165和 185 ℃ 条件下热水解处理 30 min；冷却至室温后，于 10 000 r·min−1、4 ℃ 下离心 10 min (5804R，
德国 Eppendorf) ，上清液即为污泥热水解滤液。 

1.2    实验装置

A2/O反应器有效容积为 30 L，其中厌氧池、缺氧池和好氧池的池容分别为 4.20、9.02和 16.70 L，反
应器装置示意图见图 1。水力停留时间分别为 2.0、4.3和 8.0 h。混合液内回流比和污泥外回流比分别为
2.6和 0.6。A2/O系统接种污泥取自上述污水处理厂好氧池，其 MLSS为 5.98 g·L−1，MLVSS为 2.93 g·L−1，
MLVSS/MLSS=0.49。连续运行期间，活性污泥MLSS约为 3 g·L−1。
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图 1    A2/O 系统装置示意图

Fig. 1    Schematic diagram of the A2/O system unit
 

反应器的进水流量为 50 L·d−1。连续运行试验共进行 120 d，根据进水水质差异，将其分为 5个阶段，

各阶段运行方式和进水水质指标如表 1所示。
 

1.3    实验方法

不同 THP温度下污泥热水解滤液反硝化速率。反硝化速率批次试验所用碳源为 THP温度分别为 125、
145、165和 185 ℃ (反应 30 min) 下制备所得污泥热水解滤液。试验污泥取至上述污水处理厂好氧池，反应

装置容积为 1.0 L，试验开始前添加 NaNO3 浓溶液使得初始 NaNO3 浓度为 40 mg N·L−1，并通过改变污泥热

水解滤液投加量使初始 COD/N为 8，初始 pH值调节至 7.5左右，通入 N2 维持缺氧环境。以 30 min间隔

取样，测定 NO3
−-N、NO2

−-N和 COD浓度，并以MLVSS表征微生物浓度。
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功能微生物活性测定。连续运行期间，定期测定各阶段稳定期时脱氮功能菌的最大活性。微生物活性测
定过程主要参照 BRDJANOVIC等[16] 推荐方法。氨氧化菌 (ammonia oxidizing bacterium，AOB) 和亚硝酸
盐氧化菌 (nitrite oxidizing bacterium，NOB) 活性测定步骤为：从 A2/O反应器中收集 400 mL活性污泥，以
3 000 r·min−1 离心 5 min (TD5M-WS，上海卢湘仪实验室仪器有限公司) ，淘洗 3次；将离心后的活性污泥
添加至烧杯中，使用自来水重悬至 400 mL。试验开始前，向烧杯中加入初始浓度为 30 mg N·L−1 的
NH4Cl溶液 (或 20 mg N·L−1 的 NaNO2 溶液) 测定 AOB (或 NOB活性) ，控制溶解氧和温度分别为 2.0~
3.0 mg·L−1 和 30 ℃，并调节 pH为 7.50~8.40。测定 NH4

+-N或 NO2
−-N浓度变化速率。反硝化菌活性测定

步骤为：从 A2/O反应器中收集 800 mL活性污泥，以 3 000 r·min−1 离心 5 min (TD5M-WS，上海卢湘仪实
验室仪器有限公司) ，淘洗 3次；将淘洗后的活性污泥重悬至原体积，初始 NO3

−-N浓度为 20 mg N·L−1，
COD浓度为 200 mg·L−1。调节 pH为 7.5左右，通入 N2 维持缺氧环境，测定 NO3

−-N和 COD浓度变化速
率。上述活性均以MLVSS表征微生物浓度。 

1.4    分析方法

NH4
+-N和 NO2

−-N分别采用纳氏试剂分光光度法和 N- (1-萘基) -乙二胺分光光度法测定；NO3
−-N测定

采用紫外分光光度法 (UV2600，上海尤尼柯仪器有限公司)  [17]。COD测定采用快速消解法。总氮 (total
nitrogen，TN) 和总磷 (total phosphorus，TP) 测定分别采用碱性过硫酸钾氧化-紫外分光光度法和过硫酸钾氧
化-钼酸铵分光光度法；蛋白质采用 Lowry法[18]，以牛血清蛋白作为标准品；总 VFAs测定采用异羟肟酸铁
比色法[19]。TS、VS、MLSS和MLVSS采用重量法测定。

污泥热水解滤液的三维荧光光谱采用荧光分光光度计 (F-7 000，日本株式会社日立制作所) 测定，测试参
数如下：发射波长 (Em) 和激发波长 (Ex) 分别为 250~550 nm和 200~500 nm，扫描步长 5 nm，扫描速度为
12 000 nm·min−1。荧光物质的相对定量采用荧光区域积分法 (fluorescence regional integration，FRI) [20]。 

1.5    微生物群落结构分析

对各运行阶段的活性污泥样品进行 16S rRNA基因测序，以研究活性污泥中微生物群落结构变化。活性
污泥中 DNA提取采用 E.Z.N.ATM Mag-Bind Soil DNA Kit (OMEGA，上海奥米佳测量技术) 试剂盒并按照
操作手册进行；采用 1% 琼脂凝胶电泳检测 DNA的完整性，并使用紫外分光光度计 (NanoDrop 2000，美国
赛默飞世尔科技公司) 测定 DNA浓度及纯度。以提取的 DNA为模板，采用 V3-V4引物 (序列 338F：5’-
ACTCCTAGGGGAGGCAGCAG-3’和 806R：5’-GGACTACHVGGGTWTATAAT-3’) 在 PCR仪 (GeneAmp®

9700，爱普拜斯应用生物系统贸易 (上海) 有限公司) 进行 PCR扩增。扩增产物在 Illumina MiSeq高通量测
序平台进行测序并对数据进行处理分析 (上海生工生物工程股份有限公司) 。 

2    结果与讨论
 

2.1    THP 温度对污泥热水解滤液组成的影响

不同 THP温度 (125、145、165和 185 ℃) 下制备所得污泥热水解滤液特性见表 2。THP的关键作用在
于促进 COD的溶出，SCOD浓度越高，则污泥水解破胞效果越好。由表 2可知，在反应时间为 30 min时，
随着 THP温度的增加，污泥热水解滤液中 COD、蛋白质和 VFAs等均呈现增加趋势。且 THP温度由
125 ℃ 升至 165 ℃ 时，COD溶出率 (SCOD/TCOD) 由 38.49% 增加至 44.23%；进一步提高 THP温度至
185 ℃，COD溶出率仅增加 1.48%。于秋子等[21] 研究指出，温度过高并不会显著提高 COD溶出率。蛋白类

 

表 1  A2/O 反应器运行方式和进水水质

Table 1  Operation modes and influent quality of A2/O reactor

进水 碳源类型 运行阶段
水质参数

COD/(mg·L−1) TN/(mg·L−1) 氨氮/(mg·L−1) COD/N

配制废水 乙酸钠 Ⅰ 346 30.2 26.9 11.46

实际污水

无外碳源 Ⅱ 253 53.13 50.8 4.77

乙酸钠 Ⅲ 370 47.35 43.87 7.82

0.3%滤液 Ⅳ 408 66.8 60.7 6.11

0.6%滤液 Ⅴ 555 67 56.7 8.28
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物质是剩余污泥中主要有机组分，约占有机质的 50%~60%[22]。不同 THP温度下，高含固剩余污泥中蛋白质

溶出率分别为 44.51%  (125 ℃) 、47.29%  (145 ℃) 、48.92%  (165 ℃) 和 45.66%  (185 ℃) 。在过高的

THP温度下 (185 ℃) ，蛋白质水解率下降的主要原因可能是氨基酸类物质和还原性糖类发生 Maillard反应

所致 [23]。THP温度由 125 ℃ 升至 185 ℃，可溶性 TN由（1.73±0.08）  g·L−1 逐渐增至（3.21±0.05）
g·L−1，说明蛋白质释放使得可溶性 TN增加。不同 THP温度制备得污泥热水解滤液的 COD/N约 11~13，
高于生物去除 TN的所需 COD/N （COD/N=6） [24]，因此污泥热水解滤液具备作为外碳源的潜力。

在不同 THP 温度下，污泥热水解滤液中溶解性有机物的三维荧光光谱图见图 2。由图 2(a)~(d)可知，

 

表 2  不同温度热水解液特性比较

Table 2  Comparison of the characteristics of thermal hydrolysis supernatant at
different temperatures g·L−1

测定指标 原泥
热水解温度

125 ℃ 145 ℃ 165 ℃ 185 ℃

COD
T 63.27±0.78 60.85±0.39 65.22±0.29 67.56±0.12 76.31±0.55

S 1.12±0.09 23.42±0.18 26.10±0.31 29.88±0.53 34.88±0.80

蛋白质
T 31.37±0.56 33.07±0.17 35.78±0.28 42.60±0.77 52.50±0.32

S 0.10±0.02 14.72±0.22 16.92±0.16 20.84±0.60 23.97±0.50

TN
T 3.13±0.15 3.09±0.12 3.29±0.34 4.07±0.23 5.44±0.08

S 0.08±0.01 1.73±0.08 1.84±0.13 2.20±0.25 3.21±0.05

TP
T 0.42±0.09 0.49±0.05 0.53±0.06 0.51±0.05 0.52±0.11

S 0.06±0.01 0.33±0.02 0.27±0.03 0.17±0.01 0.13±0.01

VFAs — 0.10±0.02 1.26±0.14 1.51±0.05 2.50±0.37 4.05±0.52

　　注：T代表总指标，S代表溶解态指标。
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图 2    污泥热水解滤液的三维荧光光谱特征

Fig. 2    Three-dimensional fluorescence spectroscopy of thermal hydrolyzed sludge filtrate
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高 THP温度显著促进难降解有机物的生成。THP温度由 125 ℃ 升至 185 ℃ 时，污泥热水解滤液中Ⅲ区 (富
里酸类) 和Ⅴ区 (腐殖酸类) 等难降解有机物的荧光信号显著增强。由 FRI分析所得污泥热水解滤液中各区有
机物占比可知（见图 2(e)） ，随着 THP温度的增加，易生物降解有机物 (Ⅰ、Ⅱ和Ⅳ区) 占比由 86.28%
(125 ℃) 降至 60.02% (185 ℃) ；而难降解有机物占比分别由 125 ℃ 的 13.72% 增加至 15.13% (145 ℃) 、
23.35% (165 ℃) 和 39.98% (185 ℃) ，与 STUCHEY等[25] 研究结论相近。已有研究显示，由氨基酸和还原
性糖类发生的 Maillard反应可能是剩余污泥 THP过程中难降解有机物的重要生成途径[23]。因此，将污泥热
水解滤液用作外碳源时需关注此类难降解物质所造成的可生化性下降及其对系统性能的潜在影响。 

2.2    THP 温度对污泥热水解滤液反硝化性能的影响

经热水解预处理后，污泥中部分颗粒态有机物被释放至液相，大分子有机物被水解为小分子有机物，转
化为可被反硝化细菌快速利用的有机碳源 (如 VFAs) 。但不同 THP温度条件下的污泥热水解滤液中
VFAs含量有所差异 (表 2) 。为探究不同 THP温度下污泥热水解滤液作为有机碳源的反硝化性能，开展反硝
化活性批次试验，结果见图 3。
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图 3    不同热水解温度下污泥热水解滤液的反硝化过程中物质变化

Fig. 3    Substance changes during denitrification of thermal hydrolyzed sludge filtrate with
different thermal hydrolysis temperatures

 

由图 3可知，不同 THP温度下污泥热水解滤液最大比反硝化速率，分别为 3.08、2.86、2.93和

3.27 mg·(g VSS·h)−1，可见，THP温度对污泥热水解滤液的最大比反硝化速率无显著影响。此外，试验过程

中 COD变化趋势与 NO3
−-N变化趋势相近，均呈现前期降解速率较高，而后期速率逐渐降低的趋势，应是

前期消耗物质为易于反硝化菌利用的 VFAs等，后期则主要利用如多糖、蛋白质等慢速降解有机物。值得注

意的是，不同 THP温度下污泥热水解滤液作为碳源时，均观察到 NO2
−-N的积累，且 NO2

−-N积累量最高可

达 10 mg·L−1。孙洪伟等[26] 研究碳源类型对反硝化过程 NO2
−-N积累影响发现，以快速降解有机物作为反硝

化碳源时 (如甲醇、乙酸、甲酸等) 可获得较高的 NO3
−-N转化为 NO2

−-N速率，从而系统出现 NO2
−-N积累
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现象。THP温度的升高，保证相同 CON/TN前提下所引入的快速降解有机物 (如 VFAs等) 含量降低，难降
解有机物占比增加，从而使得 NO2

−-N最大积累量呈下降趋势。 

2.3    污泥热水解滤液对 A2/O 系统脱氮性能的影响

考虑目前实际工程中普遍选取 THP条件为 165 ℃、30 min，且本研究中不同 THP温度下污泥热水解滤
液对最大反硝化速率无显著影响，故着重探讨典型 THP条件下制备所得污泥热水解滤液作为外碳源对
A2/O系统处理实际生活污水过程的影响。小试 A2/O系统共运行 120 d，连续运行结果见图 4。第Ⅰ阶段
(1~25 d)  采用配制废水，平均进水 COD/N为
11.46，启动 14  d后处理效果趋于稳定，出水
COD浓 度 为 20.88±8.57  mg·L−1， TN和 NH4

+-
N浓度分别为 (5.75±4.06) 和 (1.09±0.50) mg·L−1，
COD和 TN去除率分别达到 93.89% 和 80.96%。
第Ⅱ阶段 (26~32 d) 为实际污水运行阶段，进水
COT/N降至 4.77，出水 COD和 TN相较于阶段
Ⅰ均有所增加，分别为 (19.98±4.31) 和 (15.68±
3.35) mg·L−1；且出水 TN主要以 NO3

−-N形式存
在，达 14.05±4.00 mg·L−1，TN去除率降至 71.04%。
由于进水 COD/N过低，化能异养型反硝化菌缺乏
充足的有机碳源作为电子供体完成脱氮过程，进而
致使 TN去除率降低。基于此，第Ⅲ阶段 (33~
68 d) 根据实际污水水质向反应器中添加乙酸钠作
为外碳源，控制进水 COD/N为 7.82，稳定期时
TN去除率提升至 80.43%。

为探究污泥热水解滤液作为外碳源的效能，在第Ⅳ阶段 (69~97 d) ，以 0.3% 的体积投加率添加污泥热
水解滤液，其所提供的 COD约占进水总 COD的 36.11%。由于污泥热水解滤液中存在一定量 TN (约
6.60 mg·L−1) ，导致进水 COD/N比仍处于较低水平 (约为 6.1) 。运行稳定后系统出水 COD和 TN分别为
(63.73±32.12) 和 (31.32±6.13) mg·L−1，TN去除率下降至 53.16%。相较于阶段Ⅱ，在较高的 COD/N下并未
达到理想的 TN去除率，可能缘于反硝化功能菌尚未适应成分复杂的污泥热水解滤液，且污泥热水解滤液所
提供碳源仍有不足。第Ⅴ阶段 (98~123 d) 进一步将污泥热水解滤液体积投加率提升至 0.6%，此时进水中由
污泥热水解滤液提供的 COD约占总 COD的 49.84%，进水 COD和 TN分别达到 554.63±87.94和
67.03±11.67 mg·L−1。在稳定期时，出水 TN降至 (13.90±4.25) mg·L−1，TN去除率达 79.26%，与阶段Ⅲ的
TN去除率相近。ZHU等[10] 研究指出，以污泥发酵液作为外碳源 TN去除率由 65.3% 提升至 77.5%。综上
所述，经微生物适应期后，以污泥热水解滤液为外碳源提供约 50% 进水 COD可实现良好的生物脱氮效率。
尽管污泥热水解滤液的加入导致系统进水 COD和 TN负荷分别增加 49.84% 和 21.67%，但鉴于污泥热水解
滤液的 COD/N约为 11~13，使得引入的有机碳源具备去除污水中 TN的能力。另外，在阶段Ⅳ和阶段Ⅴ中
系统出水 COD浓度均因污泥热水解滤液的介入而有所提升，这主要因为污泥热水解滤液中含有一定量的难
降解有机物。已有众多研究显示，非传统外碳源在实际应用时可能会抬升出水 COD浓度，如厨余废水[27]、
污泥发酵液[28-29] 等。因此，在采用污泥热水解滤液等复杂碳源作为生物脱氮系统外碳源时，需特别关注可能
由难生物降解物质所引起的出水 COD浓度变化。 

2.4    污泥热水解滤液对功能微生物代谢活性的影响

为探究污泥热水解滤液对活性污泥中功能菌活性的影响，在各阶段稳定运行期测定各功能菌最大活
性，见图 5。以污泥热水解滤液为外碳源的第Ⅳ阶段和第Ⅴ阶段 AOB和 NOB最大活性分别为 3.14和
2.96 mg N·(g VSS·h)−1，相较于添加乙酸钠作为外碳源阶段 (阶段Ⅲ) ，活性分别降低约 37.21% 和 19.25%。
尽管污泥热水解滤液的添加导致 AOB最大活性受到影响，但系统出水 NH4

+-N仍低于 1 mg·L−1，可见硝化
性能未受到显著影响，这与 WU等[3] 研究结果一致。硝化菌为化能自养菌，因此硝化菌活性降低一方面可能
由于污泥热水解滤液中可生物降解有机化合物对硝化细菌的直接抑制作用[15] 及化能异养菌对 DO的竞争，导
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Fig. 4    Variations in the quality of influent and
effluent of the A2/O system
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致硝化细菌的生长速率降低；另一方面可能缘于颗
粒和大胶体颗粒态有机物所造成的氧传质阻力增
加[30]。

就反硝化菌最大活性而言，添加乙酸钠提升
COD/N至 7.82 (由阶段Ⅱ至阶段Ⅲ) ，最大反硝化
速率由 14.73 mg N·(g VSS·h)−1 增加至 17.97 mg
N·(g VSS·h)−1，提高约 22%。对于阶段Ⅳ，在碳
源由乙酸钠置换为污泥热水解滤液后，反硝化活性
有所降低，降幅约 32.89%，这可能是由于污泥热
水解滤液投加量不足且反硝化菌尚处于适应期所
致，此阶段 TN去除率也有所降低 (图 4) 。通过提
高污泥热水解滤液体积投加率 (阶段Ⅴ) ，COD/N
达到 8.27，反硝化菌活性增至 17.55 mg N·(g VSS·h)−1，与阶段Ⅲ相近。在污泥热水解滤液作为外碳源处理
实际污水时，反硝化菌活性最高可达 16.01 mg N·(g VSS·h)−1[31]，而污泥碱性发酵液的反硝化速率为 7.94 mg
N·(g VSS·h)−1[29]，略低于本研究。可见，以污泥热水解滤液作为外碳源可维持系统反硝化能力，从而改善系
统的脱氮性能。 

2.5    污泥热水解滤液对微生物群落结构的影响

与乙酸钠相比，添加污泥热水解滤液后具有更高的微生物多样性指数。污泥热水解滤液添加前后活性污
泥中微生物群落属水平相对丰度变化如图 6所示。

Nitrosomonas (0.52%) 、Nitrospira (1.88%) 和 Ellin6067 (2.37%)  [32]、SM1A02 (1.78%)  [33] 为第Ⅰ阶段
主要的硝化细菌，加入污泥热水解滤液后，Nitrosomonas 和 Ellin6067 相对丰度分别降低 50.77% 和
76.48%，Nitrospira 相对丰度由 1.88% 增加至 2.30%，这可能是污泥热水解滤液对微生物产生了定向选择。
Devosia[34] 可同时利用无机铵和有机氮 (芳香族硝基化合物) 产生 NO2

−-N或 NO3
−-N；污泥热水解滤液投加

后，其相对丰度由 0.03% 升至 0.16%，这可能是由于污泥热水解滤液中部分难降解物质与芳香族硝基化合物
结构类似，进而有利于 Devosia 的生长。

污泥热水解滤液显著改变了反硝化菌的群落组成。污泥热水解滤液投加后典型部分反硝化菌 Thauera 相
对丰度由 6.47% 降至 5.66%，有研究显示富里酸类物质可抑制 Thauera 的生长 [35]。Rhodobacter[36] 和
Phaeodactylibacter[37] 为好氧反硝化细菌，引入污泥热水解滤液后两者相对丰度分别提高至 3.50% 和
1.79%，这有助于提升 COD利用率和总氮去除率。加入污泥热水解滤液后，以甲醇为电子供体参与反硝化过
程的 Hyphomicrobium[38] 相对丰度由 2.27% 增加至 3.94%，说明 THP可能促进了后续反应过程中甲醇的生
成，进而有利于 Hyphomicrobium 的生长。此外，Azospira 中部分属具有强还原 N2O能力[39]，其相对丰度
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由 1.38% 增加至 3.56%，污泥热水解滤液作为外碳源可能存在降低温室气体排放能力，但仍需进一步研究予
以证实。

Dechloromonas 被认为是反硝化除磷系统中主要的功能菌[40]，可使用 VFAs作为可用底物进行除磷代
谢[41]。在污泥热水解滤液投加后，Dechloromonas 相对丰度由 3.04% 增加至 3.72%，说明污泥热水解滤液的
投入可在一定程度上强化反硝化除磷效果，提高生物系统对有机碳源的利用效率。

综上，将污泥热水解滤液作为外碳源应用于实际污水，一方面可获得与乙酸钠相似的脱氮性能，降低成
本和有机固体废弃物对环境影响；其次，污泥热水解滤液成分复杂，有利于促进不同代谢类型微生物协同作
用，提高群落丰富度，进而提升系统抗冲击负荷的能力。 

3    结论

1) 随着热水解温度的增加，COD溶出率逐渐增加，但存在最大溶出率。过高的热水解温度可显著增加
难降解有机物生成量，降低污泥热水解滤液的可生化性。

2) 以 125、145、165和 185 ℃ 的污泥热水解滤液作为反硝化外碳源，最大比反硝化速率分别为 3.08、
2.86、2.93和 3.27 mg·(g VSS·h)−1，无明显差异。但 NO2

−-N的最大积累量与污泥热水解滤液中各有机物组
分存在关联。

3) 污泥热水解滤液作为生物脱氮系统的外碳源处理实际污水时，TN去除率最高可达 79.26%，与乙酸钠
脱氮效果相当，说明污泥热水解滤液作为外碳源可强化生物反硝化过程，是回收生物能源和生物资源的有效
途径。

4) 添加污泥热水解滤液后 AOB与 NOB活性分别降低 37.21% 和 19.25%，但系统实际硝化性能未受影
响；反硝化最大活性可达 17.55 mg·(g VSS·h)−1，与添加乙酸钠时活性相当。污泥热水解滤液可增加活性污
泥中微生物群落丰富度，反硝化细菌相对丰富度提高至 18.55%，有利于提升系统的抗冲击负荷能力。
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Effect  of  thermal  hydrolyzed  sludge  filtrate  as  an  external  carbon  source  on
the  performance  and  microbial  community  structure  of  a  biological  nitrogen
removal system
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Abstract    Thermal hydrolyzed sludge filtrate (THSF) can be used as an external carbon source for biological
nitrogen  removal  system,  which  can  improve  the  efficiency  of  COD  utilization  in  sludge  and  achieve  the
resourceful  utilization of sludge.  Based on the exploration of the characteristics of  THSF obtained at  different
thermal hydrolysis pretreatment temperatures, the effect of THSF as an external carbon source on the biological
nitrogen removal process was investigated by using a lab-scale anaerobic/anoxic/oxic(A2/O) system. The results
showed that there was no significant difference in the maximum specific denitrification rate of THSF obtained
from  different  thermal  hydrolysis  pretreatment  temperatures.  Under  the  thermal  hydrolysis  pretreatment
conditions of  165  ℃ and  30  min,  the  COD  and  protein  dissolution  rates  in  the  waste-activated  sludge  were
higher, which could be up to 44.23% and 48.92%, respectively. The THSF obtained from the thermal hydrolysis
pretreatment conditions (165 °C, 30 min) used in the actual project was used as the external carbon source for
continuous  testing.  The  TN removal  efficiency  and  maximum denitrification  rate  of  the  system reached  up  to
79.62% and 17.55 mg N·(g VSS·h)−1 at 0.6% volumetric addition ratio of the THSF, which were comparable to
the denitrification performance when sodium acetate was added. Comparing the microbial community structure
when  the  external  carbon  source  was  sodium  acetate,  the  relative  abundance  of  conventional  denitrifying
bacteria  increased  to  18.55%  after  the  introduction  of  THSF,  and  the  relative  abundance  of  denitrifying
phosphorus-removing bacteria Dechloromonas increased from 3.04% to 3.72%, which indicated that the THSF
could  strengthen  the  coupling  between  denitrifying  process  and  biological  phosphorus-removing  process,  and
then enhance the efficiency of the utilization of organic carbon source. In conclusion, the THSF as an external
carbon  source  can  significantly  enhance  the  denitrification  performance  of  A2/O  system  and  strengthen  the
structure of denitrifying bacterial  community,  which in turn can achieve the recycling of sludge resources and
simultaneously enhance the removal efficiency of wastewater nutrient.
Keywords     waste-activated  sludge;  thermal  hydrolysis  pretreatment;  biological  nutrient  removal;  external
carbon sources
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