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活性污泥在微膨胀状态下对不同碳氮比
污水的处理效能与机制分析
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摘　要： 采用序批式反应器（SBR）处理生活污水，研究在低溶解氧（DO）协同低污泥负荷（Ns）作用下微膨胀活

性污泥法的启动条件。同时，设计不同的进水 COD/NH4
+-N（C/N），考察其对脱氮除磷效能的影响。结果表

明：1）在 DO为 0.5～0.8 mg·L−1 和 Ns 为 215.4～258.48 mg COD·L−1·d−1 条件下，经短时间的恶性膨胀后微膨

胀污泥法可以成功启动，此时污泥容积指数（SVI）稳定在 262 mL·g−1 左右；2）随着进水碳氮比（C/N）的升高，

系统内的菌丝团数量和体积逐渐增加，其微生物群落发生显著变化，Thiothrix（丝硫细菌）的丰富度由

30.21%上升至 54.41%；3）进水 C/N对 COD和 NH4
+-N的去除效果影响较小，COD去除率可达 97.21%，

NH4
+-N去除率均大于 98%；4）进水 C/N为 4、6、11时，对 TN、TP的去除效果有较大影响，系统对 TN的平均

去除率分别为 37.15%、52.65%、77.94%，对 TP的平均去除率分别为 36.82%、45.71%和 64.30%。
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活性污泥法是目前国内外常用的污水处理工

艺之一，其对水质、水量的适应性广，运行方式多

样，且具有良好的可控性[1]。但操作不当易引发丝

状污泥膨胀，无法进行正常固液分离，导致污泥流

失和出水水质不达标[2]。通过控制曝气池处于较

高的溶解氧（DO）条件，可以有效抑制丝状菌的生

长，但会引起能耗的大幅增加[3]。一般来说，电耗

占污水处理厂总能耗的 65%，而曝气系统的电耗

占总电耗的 50%以上[4]。因此，在不影响出水水质

的前提下，尽可能减少曝气量是降低污水处理厂

运行成本的有效方法。

与传统活性污泥法相比，微膨胀活性污泥法

只需维持较低的 DO浓度，所以能够节省大约

20%的电耗，有助于实现污水的节能处理[5]。除此

之外，因为丝状菌具有适应低 DO、低浓度底物的

能力和网状结构，使得系统对有机物和悬浮物

（SS）的去除效果较好，从而改善出水水质 [6]。因

此，稳定地维持污泥微膨胀，不仅有助于提高出水

水质，而且可以节约处理成本，但现有研究对微膨

胀系统在动态 COD/NH4
+-N（碳氮比，C/N）条件下

的菌群响应机制尚不明确，特别是 Thiothrix（丝硫

细菌）等丝状菌的丰度变化与脱氮除磷的关联性

仍需深入探讨。这是解决污水处理厂污泥丝状膨

胀问题的 1个新思路。本研究重点探讨通过调控

DO与污泥负荷，揭示了微膨胀活性污泥的脱氮除

磷机制，并阐明了低能耗污水处理的新途径。

 1　材料和方法

 1.1　试验装置 　 试 验 采 用 序 批 式 反 应 器

（sequencing batch reactor，SBR），其有效容积为 15 L，
运行周期为 8 h，包括进水、曝气、沉淀、排水、闲

置等工序，时间分别为 15、360、30、15、60 min。 
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并安装 DO仪、pH计、气体流量计、盘式曝气器

等，通过时控开关对曝气泵和蠕动泵进行调节。

控制排水比为 50%，每个周期曝气结束后进行排

泥，排泥量根据实际运行情况进行调整。

 1.2　试验用水及接种污泥　进水 C/N对生物脱

氮除磷效果有重要影响。试验采用模拟生活

污水 ，其成分主要有 NH4Cl、KH2PO4、MgSO4、

CaCl2、NaHCO3、 FeSO4、NaMoO4·2H2O、 EDTA、

H3BO4、MnCl2·4H2O、CuSO4·5H2O、ZnSO4·7H2O、

NiCl2·6H2O、NaSeO4·10H2O等。以葡萄糖作为进

水 COD的来源，并根据试验要求对进水成分进行

调整。

接种污泥取自海南省海口市白沙门污水处理

厂二沉池，经闷曝 2 d后，污泥沉降性能良好，混

合液悬浮固体质量浓度（mixed  liquid  suspended
solids，MLSS）为 2  154  mg·L−1， 污 泥 容 积 指 数

（sludge volume index，SVI）为 117 mL·g−1。
 1.3　分析项目及方法　为减小误差，试验中指标

数据均为 3次水样测定的平均值。所取水样经过

0.45 μm滤纸过滤后放入 4 ℃ 的冰箱，并在 2 h内

完成测定。COD、NH4
+-N、NO3

--N、NO2
--N、TN、

TP、MLSS、MLVSS、SV、SVI等指标均采用国家

标准方法进行测定[7]。

 2　结果与分析

 2.1　微膨胀活性污泥法的启动　将沉降性良好的

接种污泥置于 SBR中 ，通过调节曝气量控制

DO在 0.5～0.8 mg·L−1，通过调节进水葡萄糖的投

加量控制污泥负荷（Ns）为 258.48 mg COD·L−1·d−1。
反应器温度维持在 25 ℃，pH控制在 7.0～8.0。保

持上述条件不变，系统连续运行，活性污泥经过短

暂的恶性膨胀后可成功实现微膨胀状态。如图 1
所示，在第Ⅰ阶段，在低 DO协同低 Ns 作用下，污

泥的 SVI、SV值逐渐升高，运行至第 11天时，

SVI上升至 204 mL·g−1，说明污泥发生了恶性膨

胀，此时的 SV为 45%，此时泥水分界面已经明显

高于排水口（50%）。为解决污泥膨胀问题，在第

Ⅱ阶段对排泥策略进行动态调整。基于污泥龄

（SRT）的平衡调控，将剩余污泥排放量从第 1阶段

的每周期 200 mL提升至每周期 300 mL，以强化

低活性污泥的淘汰。这一调整导致反应器内

MLSS逐渐下降，运行至第 23天时 SVI达到峰值

427 mL·g−1。随后，污泥群落结构逐步优化，SVI值
显著降低。第Ⅲ阶段，SV稳定至 43%，SVI降至

296  mL·g−1，表明膨胀得到有效控制。为避免

MLSS过度损失（此时 SRT已接近临界下限），将

排泥量回调至每周期 100 mL。最终系统维持稳定

运 行 ， 平 均 SVI为 262  mL·g−1， MLSS为 1 520
mg·L-1，成功实现了微膨胀活性污泥法的启动。
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图 1    启动过程中 SV、SVI 和 MLSS 的变化
Fig. 1    Changes in SV, SVI and MLSS during start-up

 

 2.2　微膨胀污泥镜检分析　系统控制 DO为 0.5～
0.8 mg·L−1，保持进水 NH4

+-N浓度不变，通过调节

进水的葡萄糖投加量，控制 C/N分别为 4、6和

11，每种条件下运行 40 d，共连续运行 120 d，污泥

外观的变化见图 2。试验初期，微膨胀活性污泥呈

土黄色，结构松散。随着运行时间的延长，系统中

逐渐出现黑色菌丝团，其数量和体积持续增加，菌

丝体直径从约 5 mm增至约 15 mm。菌丝团的出

现及生长表明微膨胀污泥工艺已成功启动。
 
 

a. 第 20 天 Day20 b. 第 40 天 Day40 c. 第 60 天 Day60

d. 第 80 天 Day80 e. 第 100 天 Day100 f. 第 120 天 Day120

图 2    微膨胀活性污泥外观变化
Fig. 2    Changes in the appearance of slightly bulking

activated sludge
 

对污泥样品进行镜检，分析污泥膨胀发生期

和恢复期污泥絮体及优势丝状菌的变化，结果见
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图 3。在扫描电镜下，污泥絮体的粒径为 50～500 μm。

由图 3-a可知菌丝团表面较为粗糙，在培养 20 d
后只有较少的菌丝；由图 3-b可知，丝状菌缠绕在

污泥颗粒表面；在第 60天和第 80天，可以观察到

表面球状细菌和杆状细菌堆积。通过调节进水

C/N，污泥膨胀得到控制，如图 3-f所示，菌丝生长

情况良好且均匀分布。

 2.3　污泥微生物群落组成变化　结合镜检分析，

在 C/N为 4时，活性污泥表现出分散生长的趋势，

随着 C/N的增大，活性污泥的表面变得更疏松，可

能是形成了更丰富的生物群落或者丝状菌的生长

占据主导使得污泥膨大。系统运行的前 40 d为污

泥膨胀初期，40～80 d为污泥膨胀发生期，80～
120 d为污泥恢复期。为了进一步揭示 C/N对微

膨胀活性污泥的影响，分析了不同时期微生物群

落的变化，结果如图 4所示。在门水平上，不同

时期微膨胀活性污泥的群落组成存在一定差

异，但是变形菌门（Proteobacteria）、髌骨细菌门

（Patescibacteria）、放线菌门（Actinobacteriota）是各

个时期共同的主要门类。Actinobacteria 是参与脱氮

除磷和分解有机物的主要微生物[8]。Proteobacteria

也有脱氮除磷功能，该菌普遍存在于各类污水处

理厂[9]。

由图 4-a可知，变形菌门（Proteobacteria）是最

主要的细菌门，其相对丰度为 54.38%～64.93%。

活性污泥法工艺中变形菌门大量存在，对脱氮除

磷发挥积极作用。放线菌门（Actinobacteriota）、拟

杆菌门（Bacteroidetes）、绿弯菌门（Chloroflexi）的
相对丰度也较高，分别为 5.35%～12.34%、4.13%～

9.64%、0～4.56%。在污泥膨胀初期拟杆菌门、绿

弯菌门的相对丰度分别为 9.64%、4.56%，当膨胀

慢慢恢复后，运行到第 120天时其相对丰度分别

降为 4.13%和 0。
在污泥样本中检测到 216个属，共有 13个属

的相对丰度>1%。在污泥膨胀初期，Thiothrix 和

norank_f_norank_o_Saccharimonadales 数量较多 ，

相对丰度分别为 30.21%、16.38%。此外还发现

了少量的 unclassified_o_Rhizobiales、Mhcropruina，
相对丰度分别为 5.3%、5.32%。在污泥膨胀恢复

期，Phreatobacter 的丰度为 1.69%。此时的优势菌

仍然为 Thiothrix，其相对丰度为 42.14%。在膨胀

发生期，unclassified_f_Comamonadaceae 处于优势

地位。随着膨胀慢慢恢复，由于丝状菌的生长受

到限制，养分吸收不足以及自身代谢减弱，以根瘤

菌属（unclassified_o_Rhizobiales）为代表的放线菌

的生长受到显著抑制，Micropruina 得以生长。不

同时期微膨胀活性污泥属水平群落组成存在一定

差异，其中 Thiothrix（丝硫细菌）变化最为明显，其

丰度从 30.21%上升至 54.41%。

 2.4　C/N 对去除污染物的影响　通过对污泥微生

物群落组成变化的分析，随着 C/N的升高，Thiothrix
占据主导地位，其优良脱氮效能已在相关文献中

 

a. 第 20 天 Day20

100 μm 100 μm 100 μm

100 μm 100 μm 100 μm

b. 第 40 天 Day40 c. 第 60 天 Day60

d. 第 80 天 Day80 e. 第 100 天 Day100 f. 第 120 天 Day120

图 3    微膨胀活性污泥的扫描电镜照片
Fig. 3    Scanning electron microscopic picture of slightly

bulking activated sludge
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图 4    不同时期活性污泥在门水平（a）和属水平（b）上的群落组成
Fig. 4    Community composition of activated sludge at the phylum (a) and genus (b) level in different periods
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报道[10]。结合 Actinobacteria、Proteobacteria 等除

磷细菌的繁殖，为微膨胀污泥获得优异的脱氮除

磷效果提供了可能性。通过分析 COD、NH4
+-N、

NO3
−-N、NO2

−-N、TN、TP等指标考察微膨胀污泥

的脱氮除磷效能。

 2.4.1　对去除 COD 的影响　不同 C/N下系统对

COD的去除效果见图 5。当 C/N为 11时去除率

达到最大，表明污泥在该状态下对有机物的降解

效果较好，且具有较强的抗冲击负荷能力。除此

之外，由于丝状菌具有较大的比表面积，降解低浓

度底物能力强，使得出水 COD浓度非常低。C/N
为 4时对 COD的去除率相对较低。分析原因可

能是污泥菌丝发育不够，此时的污泥膨胀对 COD
的去除有负面影响[11]。随着 C/N的提高，污泥中

微生物得到适宜生长环境，去除效果得到改善。

其中，在第 60天左右时 COD去除率出现降低，分

析原因可能为污泥过度膨胀后，缠绕呈球形的菌

丝散开，导致其吸附能力下降[12]。在第 3阶段 COD
去除效果趋于平稳，去除率保持在 93%左右，相比

于前两阶段有小幅提升。
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图 5    不同 C/N 下对 COD 的去除效果
Fig. 5    Effect of C/N ratios on COD removal

 

由图 5-b可知，在微膨胀状态下，活性污泥对

COD的去除效果显著，在碳源充足或过量的条件

下，出水 COD浓度均可稳定在 20 mg·L−1 左右，符

合国家一级 A标准，去除率超过 95%。

 2.4.2　对不同形态氮的影响　进水氨氮质量浓度

在 25～ 32  mg·L−1 之间波动 ，平均质量浓度为

29 mg·L−1。系统对 NH4
+-N的去除率非常高，基本

在 99%左右，C/N的变化对去除氨氮基本没有影

响。这说明系统虽然长期处于低 DO条件下，但微

膨胀污泥的硝化能力较强，能够有效降解 NH4
+-N。

不同进水C/N条件下，系统出水NO3
−-N、NO2

−-N
浓度如图 6所示。当 C/N为 4时，出水 NO3

−-N
和NO2

−-N平均质量浓度分别为14.81和3.69 mg·L−1；

当 C/N为 6时，出水 NO3
−-N和 NO2

−-N平均质量

浓度分别为 12.21 和 2.15 mg·L−1；当C/N为 11时，出

水 NO3
−-N和 NO2

−-N平均质量浓度分别为 6.11和

0.48 mg·L−1。亚硝化细菌（AOB）和硝化细菌（NOB）

的氧饱和常数分别为 0.2～0.4、1.2～1.5 mg·L−1 [13]，
当控制反应器内溶解氧为 0.5～0.8 mg·L−1 时，根

据Monod方程，NOB的比增长速率小于 AOB。
 2.4.3　对 TN 去除效果的影响　不同进水 C/N条

件下，系统对 TN的去除效果如图 7-a所示。由于
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系统一直控制在低 DO环境下，DO在传递和扩散

过程中质量浓度逐渐降低，在污泥絮体内部形成

了缺氧环境，这为进行同步硝化反硝化创造了条

件[14]。随着 C/N的增加，TN去除率提高。3个阶

段的总氮去除率变化趋势基本相同，脱氮能力逐

渐增强。进水总氮平均质量浓度在 30 mg·L−1 左

右，C/N为 11时出水总氮质量浓度为 6.59 mg·L−1。

如图 7-所示，在不同 C/N下，NO2
−-N的质量

浓度均逐渐降低。有研究证明，在碳源充足且溶

解氧较低的环境中，微膨胀污泥系统更易于发生

亚硝酸型同步硝化反硝化 [15]。因此，在 C/N为

11的条件下，出水 NO2
−-N的质量浓度较低。

 2.4.4　对 TP 去除效果的影响　不同进水 C/N条

件下系统对 TP的去除效果如图 8所示。试验期

间进水 TP浓度有所波动，但是总体上稳定在 3～
4 mg·L−1，出水 TP质量浓度在前两个阶段稳定在

2～3 mg·L−1，随着 C/N的进一步提高，出水 TP浓

度逐渐降低，平均浓度在 1.4 mg·L−1 左右，去除率

也稳定在 68%。由此可知，C/N对 TP去除效果产

生了较大的影响，随着 C/N的增加，系统对 TP的

去除率提高[16]。分析认为，随着 C/N的升高，系统

内可利用的碳源增加，能够满足聚磷菌和反硝化

细菌对碳源的要求，使得除磷反应顺利进行[17]。除

此之外，随着试验的进行，菌丝团体积逐渐变大，

数量也越来越多，氧气难以扩散到菌丝团内部而

出现了厌氧区域，有利于聚磷菌的富集，因此提高
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了系统对 TP的去除效率。如图 8-b所示，随着曝

气时间延长，TP浓度持续下降，表明微膨胀污泥在

低溶解氧条件下仍能发生过量吸磷，随后通过排

放剩余污泥实现磷的去除。

 3　讨　论

本研究通过微膨胀活性污泥法，在低 DO环境

条件下，探索了污泥在微膨胀状态时期对较高

C/N生活污水的处理效能，并重点分析了其对脱氮

除磷性能的作用机制。根据所研究的结果表明，

微膨胀活性污泥法在特定条件下具备高效去除有

机物和脱氮除磷的效果，且在同等效力下具有显

著的节能潜力。以下是我们对本研究结果进行的

深入讨论，并阐述其科学意义与实际应用价值。

 3.1　微膨胀活性污泥法系统机制及优势　本研究

通过前期驯化并控制污泥处于微膨胀状态，证实

了其可促进丝状菌的生长。丝状菌因其较大的比

表面积为微生物的附着和代谢提供了更适宜的空

间，可显著降低出水有机物和悬浮固体浓度。随

着丝状菌的适度生长，丰富了系统的菌群结构和

分布，即菌丝团增粗变长会提高氧的传质阻力，可

以在系统内形成缺氧甚至厌氧区域，有利于反硝

化细菌、聚磷菌的生长富集，对生物脱氮除磷有重

要作用，并提供了脱氮除磷功能的潜在可能性。

这一结果与以往研究中关于丝状菌过度生长导致

污泥膨胀恶化的观点不同[18]。本研究中证实了丝

状菌在特定条件下的适度生长能够发挥积极作

用。与此同时，当本研究中的污泥生态系统长期

处于低 DO的条件下运行，这不仅利于降低曝气能

耗，还为反硝化细菌和聚磷菌的代谢创造了有利

条件，这一结果为污水处理工艺的节能优化提供

了新的策略和思路。总的来说，在污泥膨胀的每

个阶段都存在一定数量的丝状菌，这些菌体作为

污泥絮凝的支架，为微生物的附着提供了条件，随

着微生物的富集和繁衍，会产生多聚糖并形成凝

胶状的基质，进而形成团状结构。通过调节进水

C/N和优化培养环境可以控制污泥膨胀。

此外，在污泥样本微生物属水平检测中，丰度

变化最高的 Thiothrix 是以葡萄糖为碳源时一种常

见的引起污泥膨胀的丝状菌，其丰度增加可能与

进水碳源浓度增加有关[19]。它是形成菌丝团的主

体结构，其菌丝有利于捕捉细小的悬浮物从而降

低出水 SS。de Graaff等 [20] 在研究海水好氧颗粒

污泥时，同样发现了由 Thiothrix 构成的菌丝团结

构，这样的菌丝团的出现对污泥整体沉降性能影

响较小，污泥仍能保持良好的沉降性。

 3.2　不同 C/N 对脱氮除磷效能的影响　本研究

结果表明，进水的 C/N对氮、磷的去除率有显著影

响。当 C/N由 4增加到 11时，TN和 TP的去除率

显著提高。这种现象可以从两个方面来解释。首

先，C/N的增加意味着反硝化细菌和聚磷菌的可用

碳源增加，促进反硝化和除磷反应。其次，系统内

菌丝体的形成进一步优化了脱氮除磷的环境。这

一结果与前人关于 C/N对脱氮影响的研究结论一

致[21]。但本研究发现，在低 DO条件下，C/N的提

高对脱氮的促进作用更为显著。由此可见，在微

膨胀活性污泥工艺中，优化 C/N是提高脱氮除磷

效果的关键因素之一。相比于传统的 SBR工艺提

升了 5%左右[22]，相较于以往类似试验，本试验发

现同样在低溶解氧条件下，C/N的升高对微膨胀污

泥的净化效率产生了积极影响[23]。C/N值为 11时

对 COD的去除效果最好，结合镜检分析，可能是

因为该条件更适合丝状菌生长，相较于普通活性

污泥，微膨胀污泥中菌丝与污水的接触面积更大，

对污染物的过滤效果显著，并能快速地分解水中

的有机物。

此外，分析认为，反硝化细菌为异养微生物，

C/N升高意味着可利用的碳源增加，有利于反硝化

反应的进行[24]。除此之外，随着试验的进行，菌丝

团逐渐变大，数量也越来越多。这增加了氧的传

质阻力，有利于系统内出现缺氧甚至厌氧区域，促

进反硝化细菌的生长富集，对反硝化反应起到促

进作用[25]。然而，当 C/N较低时，碳源无法满足反

硝化细菌所需，因电子受体缺乏，反硝化作用受到

抑制，TN去除率降低[26]。

 3.3　低 DO 条件下 NO2
--N 的积累因素与控制　在

低 DO条件下，NO2
−-N氧化为 NO3

−-N的过程被

抑制，系统中积累了一定的 NO2
−-N。随着 C/N密

度的增加，出水 NO2
−-N的浓度显著降低。这一现

象表明，在低 DO的条件下，NO2
−-N的积累与反硝

化过程的效率密切相关。以往的大多数研究都集

中在高 DO条件下 NO2
−-N的变化上[27,28]。但本研

究发现，NO2
−-N在低 DO条件下的积累可能会限

制脱氮效率。因此推测，低 DO状态对 NH4
+-N氧
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化为 NO2
−-N过程影响较小，而 NO2

−-N氧化为

NO3
−-N受到一定抑制，导致 NO2

−-N在反应初期

质量浓度较高。通过对比不同 C/N条件下出水

NO2
−-N和 NO3

−-N平均质量浓度，发现随着 C/N
的升高，两者都在降低。一方面，C/N升高，系统内

可利用的碳源增加，促进了短程硝化反硝化反应

和全程硝化反硝化反应的进行，使得出水 NO2
−-N

和 NO3
−-N浓度降低；另一方面，由于菌丝团的逐

步形成，有利于创造缺氧区域，促进反硝化细菌的

生长繁殖，NO2
−-N和 NO3

−-N通过扩散、主动运输

等作用进入菌丝团内部进行反硝化作用，因此提

高了系统脱氮效果。因此，在后续研究中，C/N优

化或运行模式协同调整可进一步控制 NO2
−-N的

积累（如分段进水、缺氧和好氧交替运行等等），以

实现增强脱氮效果。

 3.4　工艺优化的前景与经济分析　本研究结果表

明，C/N在 4和 6的条件下，并不是去除 TN的最

佳选择，出水的 NO2
--N浓度偏高。这说明在低碳

源环境下，该系统的脱氮能力是有限的。因此，在

后续研究中可以考虑通过分段进水、缺氧和好氧

交替运行等技术提高脱氮效率。另外，在低 DO条

件下运行，曝气能耗会大大减少，但由于污泥负荷

降低以及水力停留时间（HRT）的增加，可能会提高

处理成本。因此，在实际应用当中，需要对整个系

统的收益性和效率性进行综合分析，以确定最佳

的运行参数和工艺条件。

 4　结　论

本研究采用微膨胀活性污泥法，揭示了在低

DO条件下，污泥的微膨胀状态对污水处理的效

能，并强调了不同进水 C/N对脱氮除磷效果的重

要性，为污水处理工艺的节能优化和参数优化提

供了理论指导。在此基础上，后续研究可进一步

探索微膨胀活性污泥法在特殊水质条件下的适用

性与调控作用，以及与其他工艺（如厌氧氨氧化、

短程硝化反硝化等）的协同耦合联用，以拓展微膨

胀活性污泥法的应用范围，为污水处理工艺的优

化提供了新的视角和方法，具有重要的科学意义

和实际应用价值。
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Treatment efficiency and mechanism of activated sludge in
a slightly bulking state for wastewater with different

carbon-to-nitrogen ratios

Hu Lei1#,   Wu Yuliang1,   Zhao Liang2,   Wang Jingwen2,  
Chen Honglin3,   Chen Yuliang1,   Yi Xuesong1*

（1. School of Environmental Science and Engineering, Hainan University, Haikou, Hainan 570228, China; 2. China International
Water & Electric Corp. (CWE), Beijing 101149, China; 3. School of Environment, Harbin Institute of Technology, Harbin,

Heilongjiang 150090, China）

Abstract：Sequencing batch reactor (SBR) was used to treat domestic wastewater, and the start-up conditions of slightly bulking
activated sludge process was investigated under the combined effects of low dissolved oxygen (DO) and low sludge loading (Ns).
Moreover, different influent COD/NH4

+-N(C/N) ratios (C/N) were designed to examine their impact on nitrogen and phosphorus
removal  efficiency.  The  results  indicated  that  under  conditions  of  DO  ranging  from  0.5  to  0.8  mg·L−1  and  Ns  between
215.4−258.48 mg COD·L−1·d−1, the slightly bulking activated sludge process could be successfully initiated after a brief period of
severe  bulking,  with  the  sludge  volume  index  (SVI)  stabilizing  at  about  262  mL·g−1.  As  the  influent  C/N  ratio  increased,  the
number  and  size  of  mycelial  clumps  within  the  system  gradually  increased,  leading  to  significant  changes  in  the  microbial
community, with the abundance of Thiothrix  increasing from 30.21% to 54.41%. The influent C/N ratio had a minor impact on
COD and NH4

+-N removal efficiencies, with COD removal rates reaching 97.21% and NH4
+-N removal rates exceeding 98%. But

it significantly affected TN and TP removal efficiencies. When the influent C/N ratios were 4, 6, and 11, the average TN removal
efficiencies of the system were 37.15%, 52.65%, and 77.94%, respectively, and the average TP removal efficiencies were 36.82%,
45.71%, and 64.30%.
Keywords：slightly bulking activated sludge；nitrogen and phosphorus removal；low dissolved oxygen；sludge loading；Thiothrix；

domestic wastewater
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