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摘   要：【目的】为了解决高温的煤化工废水生物脱氮效率不高的技术难题。【方法】本研究从

上海某能化集团有限公司的煤化工废水处理系统的活性污泥中筛选得到一株耐热氨氧化细菌 A1
和一株耐热反硝化细菌 D1。【结果】通过形态学观察、生理生化特征及 16S rRNA 基因序列分析，

菌株 A1 初步鉴定为 Aquamicrobium ahrensii，菌株 D1 初步鉴定为 Pseudomonas stutzeri。采用单

因子优化实验研究发现，菌株 A1 和 D1 的最适生长温度分别高达 42 °C 和 40 °C。在模拟实际废

水处理的初始 NH4
+-N 浓度 100 mg/L 和 42 °C 的条件下，构建了由菌株 A1 和 D1 (W/W，20%/10%)

组成的共培养物，探究该共培养物在不同 pH 和 C/N 对短程硝化反硝化脱氮及 N2O 的释放效应。

结果表明，该共培养物在 42 °C、pH 9.0–10.0 和初始 C/N 为 2:1 时，处理模拟废水的氮素去除率

达>99.0%，最大 N2O 得率高达 51.3%。【结论】本研究的结果可为高温煤化工废水的生物处理提

供技术支撑及菌种储备，同时也为高温污水处理过程中 N2O 的释放规律提供理论参考。 

关键词：煤化工废水；耐热氨氧化菌；耐热反硝化菌；分离鉴定；脱氮 
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Abstract: [Objective] To address the low efficiency of biological nitrogen removal from 
high-temperature coal chemical wastewater. [Methods] In this study, a mesophilic ammonia-oxidizing 
bacterial strain A1 and a mesophilic denitrifying bacterial strain D1 were isolated from the activated 
sludge of the coal chemical wastewater treatment system of an energy and chemical group Co. Ltd. in 
Shanghai. [Results] Based on the morphological, physiological, and biochemical characteristics and 
16S rRNA gene sequence, strain A1 was preliminarily identified as Aquamicrobium ahrensii and strain 
D1 as Pseudomonas stutzeri. The single factor experiments showed that the optimal growth 
temperatures of strains A1 and D1 were as high as 42 °C and 40 °C, respectively. Then, we simulated 
the wastewater treatment at the initial NH4

+-N concentration of 100 mg/L and 42 °C, and established a 
co-culture composed of strains A1 and D1 (W/W, 20%/10%) to explore the effects of the co-culture on 
shortcut nitrification and denitrification and N2O release at different pH and C/N ratios. At 42 °C, pH 
9.0–10.0, and initial C/N ratio of 2:1, the co-culture showed a nitrogen removal rate above 99.0% and 
the maximum N2O yield of 51.3%. [Conclusion] This study can provide technological support and 
strain resources for the biological treatment of high-temperature coal chemical wastewater, and help to 
reveal the law of N2O release in the treatment of high-temperature wastewater. 

Keywords: wastewater of coal chemical industry; mesophilic ammonia-oxidizing bacteria; mesophilic 
denitrifying bacteria; isolation and identification; nitrogen removal 
 

现代煤化工是指煤炭通过清洁加工转化为

燃料和化学品的过程，在过程中所产生的废水

即为煤化工废水[1]。由于煤化工工艺的炉型特

点及反应温度特性，使得废水的温度通常较高

(>37 °C)，最高可达 45 °C[2]。同时，这股废水

的 C/N 比<4，属于典型的低 C/N 比废水[1]。目

前，大多数煤化工污水处理厂都设有生化处理

系统，普通的氨氧化菌及反硝化菌适宜的生长

温度为 25–35 °C，在高温的煤化工废水条件下

不能正常生长，从而导致在实际运行过程中无

法达到理想的脱氮效果[3]。生态环境部发布的

《现代煤化工建设项目环境准入条件<试行>》
表明，氨氮(NH4

+-N)是煤化工废水处理中出水较

难达标的污染物，对生态环境的危害较大[4–5]。

因此，煤化工废水高温条件下的生物脱氮有效

技术亟待开发。 
煤化工废水通过常规的氨氧化菌和反硝化

细菌进行生物法处理，实际上游往往安装冷却

设备或控温设备对废水先进行降温，但这无疑

会大大增加企业的运行成本[6]。为了减少高温
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废水冷却处理环节，降低设备投资，直接筛选

耐热脱氮细菌用于处理高温的煤化工废水已有零星

报道，如Gao等[7]报道菌株Bacillus megaterium S379
在 25–40 °C 温度范围对 320 mg/L 亚硝酸盐氮

(NO2
–-N)的去除率均在 70%以上，而在温度

45 °C 条件下去除率仅为 57.93%。如张苗等[8]

通过高温筛选，在温度 50 °C 条件下，好氧反

硝化细菌(Chelatococcus sp. TAD1) 24 h 内将培

养液中的 NO2
–-N 由初始的 113.58 mg/L 降低到

85.31 mg/L，而脱氮率仅为 24.89%。但对于筛

选耐热脱氮细菌的报道脱氮效果并不佳[9]，因

此亟需筛选耐热脱氮细菌来克服高温这一制约

因素。 
与此同时，在废水生物脱氮的过程中不可

避免地会释放出污水处理副产物氧化亚氮

(N2O)[10]。N2O 是一种潜在的温室气体，其温室

效应是二氧化碳(CO2)的 310 倍，甲烷(CH4)的
4–21 倍，能够破坏臭氧层，形成酸雨 [10]。

Kampschreur 等认为在实验室规模研究中，废水

中含有的氮负荷高达 0–90%以 N2O 的形式释

放，而在实际规模研究中，约 0–14.6%比例的

氮以 N2O 的形式释放[11]，N2O 释放使得氮素污

染物从水环境到大气环境污染形态转移，这无

疑降低了废水处理的可持续性。并且 N2O 也是

生物反硝化脱氮过程中的重要中间产物[10]，因

此在碳中和大背景下，研究高温条件污水生物

脱氮反硝化过程中 N2O 的释放规律为高温生物

脱氮应用于工程提供实践基础[12–13]。 
本研究以分离筛选自煤化工废水处理系统

中的耐热氨氧化细菌和耐热反硝化细菌为对

象，考察温度对其脱氮性能及 N2O 释放规律的

影响，同时探究了耐热脱氮菌株构建共培养物

的短程硝化反硝化脱氮及 N2O 释放的影响，为

高温的煤化工氨氮废水的生物处理提供技术支

撑及菌种储备，同时也为高温污水处理过程中

N2O 的释放规律提供理论参考。 

1  材料与方法 
1.1  实验材料 

(1) 上海某能化集团有限公司污水处理厂

生化处理系统，其系统包括预处理和生化处理

单元两部分。预处理单元主要作用是调节水质

水量，生化处理单元为一体化 AO 处理装置。

本研究筛选样品取自一体化 AO 处理装置的活

性污泥，模拟废水按照一体化 AO 处理装置中

的进水水质进行配置。 

(2) 氨氧化菌富集培养基(g/L)[14–17]：NH4Cl 

0.104；FeSO4·7H2O 0.010；NaCl 0.580；KH2PO4 

0.050；MgSO4·7H2O 0.100；NaHCO3 2.500；

CaCl2·2H2O 0.100 ； FeCl3 0.280 ；

(NH4)6Mo7O24·4H2O 0.021；MnSO4 2.200；CuSO4 

0.016 ； H3BO3 0.500 ； CoCl2·6H2O 0.046 ；

ZnSO4·7H2O 0.500。氨氧化菌固体培养基：在

该富集培养基中加入 20.000 g/L 的琼脂。以上

培养基将调节 pH 至 7.8。 

(3) 反 硝 化 菌 富 集 培 养 基 (g/L)[14–17] ：

MgSO4·7H2O 0.137；KH2PO4 0.020；CaCl2 0.010；

CH3COONa 0.257；NaCl 2.850；NaNO2 0.247；

H3BO3 0.150；FeSO4·7H2O 1.540；CuCl2·2H2O 

0.020；ZnSO4·7H2O 0.120；NaMoO4·2H2O 0.120。

反硝化菌固体培养基：在该富集培养基中分别

加入 20.000 g/L 的琼脂和 1.000 mL/L 的 1%的

BTB[15]。以上培养基将调节 pH 至 6.8。 

(4) 模拟废水(g/L)[14]：MgSO4·7H2O 0.237；

KH2PO4 0.094；CaCl2 0.010；CH3COONa 0.257；

NaCl 2.850；NH4Cl 0.4；FeSO4·7H2O 0.556；

NaCl 0.580。 

以上培养基均在 121 °C、1.1×104 Pa 条件

下灭菌 30 min，冷却备用[14]。 
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1.2  耐热菌株的筛选、分离和鉴定 
取活性污泥样品在氨氧化菌固体培养基和

反硝化菌固体培养基采用稀释涂布法于 42 °C、

120 r/min 培养。待菌落长出后，用接种环挑取

单菌落利用连续划线分离法获得耐热纯化菌 
株[16–18]。分别将分离的纯化菌株接种至装有氨

氧化菌富集培养基和反硝化菌富集培养基的试

管中，于 42 °C、120 r/min 培养[14]。培养 6–7 d
后，从装有氨氧化菌培养基的试管中取 0.1 mL
菌液放置于陶瓷板，滴加格里斯试剂，若菌液

变成红色，初步鉴定该菌株为氨氧化细菌并标

号。培养 2–3 d 后，从装有反硝化菌培养基的

试管中取菌液按照 2%的比例接种到另一装有

新鲜反硝化菌培养基的厌氧密闭血清瓶中，于

42 °C、120 r/min 培养 10 h，若血清瓶顶空检测

出 N2O 积累，初步鉴定该菌株为反硝化细菌并

标号。以上操作均在无菌环境中，菌株冻存于

–80 °C 的 40%甘油中。 
取–80 °C 冻存菌株，冰浴解冻，参照文献

预处理后采用 ZEISS Gemini SEM 500场发射扫

描电子显微镜观察菌体形态 [19–21]。以菌株 A1
和 D1 的 DNA 为模板，分别采用通用引物 27F 
(5′-AGAGTTTGATCCTGGCTCAG-3′)和 1492R 
(5′-CTACGGCTACCTTGTTACGA-3′)进行 PCR
扩增[14]。扩增采用 50.0 μL 体系，包括 1.0 μL
基因组 DNA (20 ng/μL)，5.0 μL10×Buffer，1.0 μL 
Taq 聚合物(5 μg/μL)，1.0 μL dNTPs (10 mmol/L)，
上下游引物各 1.5 μL (10 μmol/L)和 39.0 μL 无

菌水。循环条件包括 95 °C 5 min；95 °C 30 s，
58 °C 30 s，72 °C 90 s，35 个循环[14]。PCR 产

物 用 AxyPrep DNA Gel 凝 胶 回 收 试 剂 盒

(Axygen Biosciences, Union City)纯化回收[14]。

纯化后的扩增子送派森诺 (上海，中国 )进行

DNA 测序。将 16S rRNA 基因序列在 GenBank
核 酸 序 列 数 据 库 中 进 行 同 源 性 比 较 ， 以

neighbor-joining 法构建系统发育树[22]。 

1.3  脱氮菌株 A1 和 D1 的最适脱氮温度分析 
将活化的 A1 和 D1 菌液以 20%和 10%比例

分别接入装有 50 mL 的氨氧化菌液体培养基的

锥形瓶和 10 mL 的反硝化菌液体培养基的密闭

血清瓶(预先除氧无菌处理)中，分别以不接入菌

种的培养基作为空白对照组。其中锥形瓶中的

NH4
+-N 初始浓度为 100 mg/L，血清瓶中的

NO2
–-N 初始浓度为 180 mg/L，研究不同温度

(25、30、35、40、42、45 °C)条件下对菌株 A1
和 D1 脱氮能力的影响。以上处理均在 120 r/min
的摇床中培养，每隔一段时间取样分析 NH4

+-N
和 NO2

–-N 和顶空 N2O 的浓度。 
1.4  基于耐热菌株构建的共培养物短程硝

化反硝化脱氮及 N2O 释放性能研究 
将活化的菌液 A1 和 D1 (W/W，20%/10%)

接入装有 50 mL 模拟废水的锥形瓶中，以不接

入菌种的培养基作为空白对照组，锥形瓶中

NH4
+-N 初始浓度为 100 mg/L，分别研究不同

pH 值(6.0、7.0、8.0、9.0 和 10.0)和不同 C/N 值

(1:1、2:1、3:1 和 4:1)条件下对由菌液 A1 和 D1
构建的共培养物短程硝化反硝化脱氮及 N2O 释

放效应。以上处理在 42 °C、120 r/min 的摇床

中培养，每隔 24 h 取样分析 NH4
+-N 和 NO2

–-N
的浓度，反应 7–8 d 后，将液体转移至密闭血

清瓶(预先除氧无菌处理)中，在 42 °C、120 r/min
的摇床中振荡培养，每隔 4 h 取样分析 NO2

–-N
和顶空 N2O 的浓度。 

1.5  分析方法 
硝态氮采用紫外分光光度法、氨氮采用苯

酚-次氯酸盐法、亚硝酸盐氮采用 N-(1-萘基)-
乙二胺分光光度法、蛋白质采用快速 Lowry 法[23]、

体系内 N2O 浓度采用气相色谱法[14]，通过道  
尔顿分压定律(公式 1)和亨利定律(公式 2)计算

得出[10]。  
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式中，V 为顶空中 N2O 的体积分数；Cg 为

气液平衡后气相中的 N2O 浓度(mg/L)；C0 为液

相中的 N2O 浓度(mg/L)；K0 为 N2O 的亨利常数

mol/(L·atm)；R 为气体状态常数(L·atm)/(mol·K)；
T 为绝对温度(K)；Vg 和 Vl 分别为顶空平衡器内

气相和液相的体积(mL)。 

2  结果与分析 
2.1  菌株 A1 和 D1 的形态学特征 

菌株 A1 和 D1 的菌落和菌株形态特征如图

1所示，菌株A1菌落较小，直径约为 0.2–0.5 mm；

早期菌落透明，成熟后期变为乳白色；菌落凸

起成圆形，表面光滑，边缘不整齐。通过电镜

观察，菌体 A1 形态呈杆状，两端钝圆，胞质内

膜内陷，菌体大小为 (1.0–1.1) μm×(0.4–0.5) μm，

在常规氨氧化细菌的细胞大小范围之内[23]。菌

株 D1 的菌落较小，直径约为 1.0–2.0 mm；早

期菌落透明，后期变成乳白色；菌落凸起形成

圆形，表面光滑，边缘较整齐。通过电镜观察，

菌株 D1 菌体清晰，形态呈直杆状，两端钝圆，

大小为(0.3–0.4) μm×(1.1–1.2) μm，菌株 D1 与

已报道的 Pseudomonas stutzeri 的尺寸、形态基

本相近[9]。 

2.2  菌株 A1 和 D1 的 16S rRNA 基因序列

分析 
菌株 A1 和 D1 的 16S rRNA 基因全长分别

为 1 375 bp 和 1 429 bp，将 16S rRNA 基因序列

在 GenBank 数据库作 BLAST 比对，并根据比

对的结果构建系统发育树。菌株 A 1 归于

Aquamicrobium 属，与 Aquamicrobium ahrensii 
strain G210 (GenBank：JX188232.1)的亲缘关系

最近(图 2)。截至目前，已鉴定到的 AOB 有    
5 个属，分别为 Nitrosomonas、Nitrosospira、
Nitrosovibrio、Nitrosolobus 和 Nitrosoccus，均 

 

 
 

图 1  菌株 A1 和 D1 菌落和菌株形态照片 
Figure 1  Photographs of the strain A1 and D1 colony and strain morphology. A: flat chart, scale=2 mm; B: 
scanning electron microscopy, scale=0.2 μm; C: flat chart, scale=10 mm; D: scanning electron microscopy, 
scale=0.5 μm. 



 

 

 

严新杰等 | 微生物学报, 2022, 62(9) 3523 

http://journals.im.ac.cn/actamicrocn 

 

 
 

图 2  菌株 A1 和 D1 系统发育树 
Figure 2  Strains A1 and D1 phylogenetic trees. Bar 0.005 0 and 0.001 0 at the bottom is the sequence 
divergence. The numbers of GenBank were shown in parentheses. 
 
属于变形菌纲[24–25]，因此，菌株 A1 不属于常

规的氨氧化细菌。菌株 D1 归于 Pseudomonas
属，与 Pseudomonas stutzeri strain WWvii23 
(GenBank：MH396749.1)的亲缘关系最近，且

Pseudomonas stutzeri 属于典型的反硝化菌[26–27] 
(图 2)。因此，结合形态学、16S rRNA 基因序列分

析以及系统进化树试验结果，可确定菌株 A1 和 D1
分别为 Aquamicrobium 属和 Pseudomonas 属。 

2.3  温度对脱氮菌株 A1 和 D1 的影响 
为了考察温度对菌株 A1 和 D1 脱氮特性的

影响，试验了 24 h 内在不同温度分别为 25、30、
35、40、42 °C 的条件下菌株 A1 和 D1 的氮素

去除情况。结果如图 3 所示，菌株 A1 在温度

25–45 °C 区间，其 NH4
+-N 转化速率随温度的

升高呈先增大后减小。当温度为 42 °C 时，菌

株 A1 的 NH4
+-N 转 化 速 率 最 大 ， 为        

1.18 mg N/(g protein·h)，NH4
+-N 去除率高达

59.4%；温度为 25 °C 时，NH4
+-N 去除率骤降

至 2.30%，说明菌株 A1 的最适生长温度为

42 °C。菌株 D1在温度 25–42 °C区间，其 NO2
–-N
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还原速率随温度的升高呈先增大后减小。当温

度为 40 °C 时，菌株 D1 的 NO2
–-N 还原速率最

大，为 12.16 mg N/(g protein·h)，亚硝氮还原率

超过 99%，说明菌株 D1 的最适生长温度为

40 °C。据文献报道，Halomonas sacchaevitans 
DN20 在温度 30 °C 条件下，其反硝化还原速率

为 2.82 mg N/(g protein·h)，随着温度升高至

45 °C，其反硝化还原速率大大降低[28]，本实验

得到的菌株 D1 与 Halomonas sacchaevitans 
DN20 相比，具有更强的反硝化能力。 

如图 4 所示，在温度 25–42 °C 区间，菌株

D1 亚硝酸盐型反硝化过程均释放出了不太理

想的 N2O，其中当温度为 40 °C 时，菌株 D1 的

N2O 得率最高，达到 74.01%。Wang 等发现不

论温度升高还是降低，N2O 的释放量一直处于

上升的趋势[29]。Reino 等通过配制模拟废水研

究了不同温度对生物脱氮过程中 N2O 释放的影

响，发现了 N2O 产生速率与温度呈正比[30]。综

上所述，菌株 D1 在高温环境下能够实现反硝

化脱氮，但同时也会释放出大量 N2O。 

2.4  不同 C/N 条件下的耐热菌株 A1 和 D1
共培养物的性能测试 

为了明确 C/N 对该共培养物短程硝化反硝

化脱氮及 N2O 释放效应的影响，在 C/N 分别为

1:1、2:1、3:1 和 4:1 条件下监测了 196 h 内的氮

素去除情况。结果如图 5 所示，在模拟废水氨

氮浓度为 100mg/L，pH 9.0，温度为 42 °C 条件

下，在氨氧化阶段，随着初始 C/N 的增加，

NH4
+-N 转化率及 NO2

–-N 积累量几乎不受 C/N
的影响；而在反硝化阶段，随着初始 C/N 的增

加，NO2
–-N 还原率明显提升，且最高的 N2O 得

率也随之升高。当初始 C/N=1:1 时，NO2
–-N 仅

还原 70.4%，最高的 N2O 得率为 42.0%。当初

始 C/N=2:1、3:1 和 4:1 时，NO2
–-N 去除率均＞

99.0%，最高 N2O 的得率分别为 45.6%、51.0%
和 52.3%。当环境条件成为限制性因素时，4 步

反硝化还原酶活性可产生不同响应，Pan 等研

究发现氧化亚氮还原酶(Nos)竞争电子能力较

弱，当碳源受限造成的不彻底反硝化也是引起

N2O 积累的重要影响因素之一。低 C/N 条件 

 

 
 

图 3  温度对菌株 A1 和 D1 脱氮特性的影响 
Figure 3  Effect of temperature on nitrogen removal characteristics of the strain A1 and D1. A: ammonia 
nitrogen conversion rate of the strain A1; B: nitrite nitrogen reduction rate of the strain D1. Values represents 
means±SD. Three biological repeats were performed. 
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图 4  不同温度条件下菌株 D1 的亚硝酸盐氮还原情况及 N2O 得率 
Figure 4  Nitrite reduction and N2O yield rate of the strain D1 at different temperatures. A: T=25 °C; B: 
T=30 °C; C: T=35 °C; D: T=40 °C; E: T=42 °C. 

 

下，Nos 会利用细胞内碳源进行反硝化，触发

电子竞争时，Nos 往往得不到足够电子，导致

N2O 的释放[31]。基于以上的结果，当 C/N 为 2:1
时，该共培养物能实现高效的氮素去除并减少了

N2O 的释放。与此同时，C/N=2:1 相较于 C/N=3:1
和 4:1 降低了外加碳源的成本。综上所述，由菌

株 A1 和 D1 构建的共培养物最佳 C/N 为 2:1。 

2.5  不同 pH 条件下的耐热菌株 A1 和 D1
共培养物的性能测试 

为了明确 pH 对该共培养物短程硝化反硝

化脱氮及 N2O 释放效应的影响，在 pH 分别为

6.0、7.0、8.0、9.0 和 10.0 条件下监测了 220 h
内的氮素去除情况。结果如图 6 所示，在模拟

废水氨氮浓度为 100 mg/L，初始 C/N=4:1，温

度为 42 °C 条件下，在氨氧化阶段，当 pH 分别

为 6.0 和 7.0 时，经过 192 h 反应，氨氮分别仅

转化了 43.8%和 74.7%，且NO2
–-N积累浓度较低。

当 pH 分别为 8.0、9.0 和 10.0 时，经过 192 h 的

处理，NH4
+-N 去除率均>99%，其中当 pH 为 9.0

时，NO2
–-N 积累量最高，高达 52.6 mg/L。在反

硝化阶段，当 pH 为 6.0 时，NO2
–-N 被快速还原，

且 N2O 释放量低于检测限；当 pH 分别为 7.0、
8.0、9.0 和 10.0 时，NO2

–-N 经 20 h 反应后，其

还原率均>99%，最高的 N2O 得率分别为 53.6%、

58.3%、53.0%和 40.5%。基于以上的结果，当 pH
范围为 9.0–10.0 时，该共培养物能实现高效的氮

素去除并减少了 N2O 的释放。与此同时，由于亚

硝酸盐氧化菌 (NOB)生存的最适 pH 范围为

6.0–7.5，为了抑制 NOB 的活性，提高下游反硝

化细菌对 NO2
–-N 的利用率[32–33]。因此，由氨氧

化细菌菌株 A1 和反硝化细菌菌株 D1 构建的混

合菌群的最佳 pH 范围为 9.0–10.0。 
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图 5  不同 C/N 条件下短程硝化反硝化脱氮及 N2O 释放效应 
Figure 5  Effects of shortcut nitrification-denitrification on nitrogen removal and N2O release under 
different C/N ratios. A: C/N=1:1; B: C/N=2:1; C: C/N=3:1; D: C/N=4:1. 

 

 
 

图 6  不同 pH 条件下短程硝化反硝化脱氮及 N2O 释放效应 
Figure 6  Effects of shortcut nitrification-denitrification on nitrogen removal and N2O release under 
different pH conditions. A: pH=6; B: pH=7; C: pH=8; D: pH=9; E: pH=10.  
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3  结论 
(1) 本文从煤化工废水处理系统的活性污

泥中筛选得到 1 株耐热氨氧化细菌 A1 和 1 株耐

热反硝化细菌D1，菌株A1鉴定为Aquamicrobium 
ahrensii，菌株 D1 鉴定为 Pseudomonas stutzeri。 

(2) 耐热菌株 A1 和 D1 均具有较强的脱氮

能力，其最适生长温度分别为 42 °C 和 40 °C。 
(3) 由耐热菌株 A1 和 D1 构建的共培养物在

42 °C 高温条件下，处理 NH4
+-N 浓度为 100 mg/L

模拟废水的最佳 pH 为 9.0–10.0，最佳 C/N 为

2:1，氮素去除率达>99.0%，最大 N2O 得率高达

51.3%。 
(4) 菌株 A1 和 D1 能在 42 °C 的高温条件

下生存和脱氮，说明其具有一定的耐热特性，

对环境温度适应范围较广，可为高温的煤化工

氨氮废水的生物处理提供技术支撑及菌种储

备，同时也为高温污水处理过程中 N2O 的释放

规律提供理论参考。 
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