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内 容 提 要

本书全面系统地介绍了国内外研究和应用较多的污水生物处理新技术。全书分 ３篇共 １１章，主要内
容包括：污水好氧生物处理基本原理、活性污泥法好氧生物处理新技术、生物膜法好氧生物处理新技术、自
然法生物处理技术、膜生物反应器污水处理新技术、污水厌氧生物处理基本原理、第二代厌氧生物反应工
艺、第三代厌氧生物反应工艺、两相厌氧生物处理技术、水解酸化 －好氧生物处理技术、污水生物脱氮除磷
技术、污水回用新技术及其他一些生物处理新技术等。

本书理论与实践并重，内容丰富、新颖，可作为高等学校市政工程、环境工程、环境科学等专业的研究
生教材，也可供从事环境保护、给水排水等教学及研究领域的科技人员、工程技术人员参考。
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前 言

全球性水污染问题已经对人类生存和经济发展构成越来越严重的威胁，防治水体恶化、
保护水资源，走可持续发展的道路已经成为人类共同追求的目标。随着我国城市化、工业化
进程的加快，我国的污水排放量与日剧增，由于没有及时配备相应的污水处理设施，进一步
加剧了我国水环境的污染。水环境污染所造成的水危机已经严重制约了我国国民经济的发
展，影响了人民生活水平的提高。

污水生物处理是水污染防治和水资源可持续发展的重要技术手段，在水环境保护和缓
解资源短缺中起到至关重要的作用。目前，以活性污泥为代表的生物污水处理技术相当成
熟，已广泛应用于城市和工业污水处理中，在防治水体污染中发挥了巨大的作用。但由于废
水排放量的急剧增加，传统工艺在多功能性、经济节能性及高效稳定性等方面已难以满足人
们对废水处理不断提高的要求，研发和应用新型的污水处理新技术、新工艺，已成为水处理
工作者的重要课题。面对我国巨大的环境市场，在选用污水处理技术时，更应结合我国国
情，因地制宜地选择相应的污水处理技术。

２０世纪 ８０年代以来，随着生物技术、材料科学和计算机科学的发展，污水生物处理新
技术、新工艺的研究、开发和应用得以迅速发展，这些新工艺多具有高效、稳定、经济、多功能
性等优点，如膜生物反应器、曝气生物滤池、ＣＡＳＳ工艺、ＥＧＳＢ厌氧工艺和 ＩＣ厌氧工艺等，有
的已经在实际工程中得到良好的应用，有的显示出良好的应用发展前景。

为适应水污染控制技术的研究和实际应用不断发展的需要，我们在总结分析大量国内
外文献资料的基础上，结合近年来的研究成果，编写了此书。本书共分 ３ 篇，即污水好氧生
物处理、污水厌氧生物处理和污水深度处理，详细介绍了目前国内外研究和应用较多的污水
生物处理新技术。本书由吕炳南、陈志强主编，吕炳南统稿。编写分工如下：吕炳南和董春
娟编写第 １章、第 ２章的 ２ ．１ ～ ２ ．７节和 ２ ．９节、第 ３章的 ３ ．１、３ ．３节及第 ４章；陈志强、温沁
雪和贾学斌编写第 ５、６、７、８、９ 章及 ２ ． ８ 节；吕炳南、荣宏伟和李清伟编写第 １０、１１ 章及 ３ ． ２
节。

在本书的编写过程中得到了哈尔滨工业大学市政环境工程学院的王绍文、赫俊国、王鹤
立、张立秋、封丽等老师以及王庆、陆宏宇、李慧丽、张晓菲、贾名准等研究生大力支持和帮
助，再此表示衷心的感谢。在本书的编写过程中，也参考了大量的文献、专著和 Ｉｎｔｅｒｎｅｔ 网络
资源，在此向相关著作者表示感谢。由于编者水平有限，书中难免存在一些疏漏及不妥之
处，敬请读者批评指正。

编 者
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第 １篇 污水好氧生物处理

污水生物处理技术主要是利用多种多样的微生物群体，将污水中的污染物质转化为微
生物细胞及 ＣＯ２、Ｈ２Ｏ、Ｈ２Ｓ、Ｎ２、ＣＨ４ 等多种物质，从而使污水得到净化的过程。

在污水的生物处理过程中，各种生物学上相互依赖的转化过程是非常重要的，主要涉及
生物增长过程、衰减过程及水解过程等。吸附过程虽然没有涉及实质的生物转化，但却对这
些生物转化过程产生很大影响，所以也应考虑。

活性污泥和生物膜生物处理系统是当前污水处理领域应用最广泛的两种处理技术。它
们能有效地应用于生活污水、城市污水和各种工业废水的处理中，但仍存在着一些急待解决
的问题。如氧的传递效率、活性生物量、污水与微生物间物质传递、对含难降解或毒性物质
的工业废水的有效处理、如何降低运行费用等。

根据活性污泥法和生物膜法生物处理的基本原理，一般可以考虑通过以下手段来解决
好氧生物处理所面临的问题。

１）微孔曝气、射流曝气或加入纯氧来强化氧的传递，从而有效提高反应池内溶解氧含
量，同时也可以有效地强化污水与微生物间物质传递；

２）通过投加粉末活性炭、无烟煤、多孔泡沫塑料、聚氨脂泡沫、多孔海绵、塑料网格、废
弃轮胎颗粒等载体来增加微生物量；

３）向反应器内投加经人工选育的高效菌种，或采用基因工程手段，将针对特殊降解底
物而构建的基因工程菌株投加到反应器中驯化，使之成为优势菌株以强化微生物对底物的
降解；

４）改变构筑物的结构形式，增强污水与微生物的碰接机会，加强传质速度；
５）开发超滤膜组件，使生物处理与膜技术相结合，形成了膜生物处理工艺。
针对以上手段相应地出现射流曝气、受限曝气、加压曝气、微孔曝气等强化曝气活性污

泥法，ＵＮＩＴＡＮＫ工艺、氧化沟活性污泥法、ＣＡＳＳ 工艺、ＡＢ工艺、ＬＩＮＰＯＲ 工艺、粉末活性炭活
性污泥法、膜生物反应器等新型活性污泥法或生物反应器，以及序批式活性污泥生物膜法、
附着生长污水稳定塘、生物流化床、流动床生物膜反应器、曝气生物滤池、移动床生物膜反应
器、微孔生物膜反应器等新型生物膜反应器。同时，人们也开始考虑利用基因工程菌来强化
生物反应器的运行效果。

·１·



第 １章 污水好氧生物处理基本原理

１ ．１ 活性污泥法基本原理

活性污泥法是目前应用最广泛的好氧生物处理技术，保证活性污泥处理系统成功运行
的基本条件是：

１）废水中含有微生物所需的 Ｃ、Ｎ、Ｐ等营养物质及微量元素；
２）混合液中含有足够的溶解氧；
３）活性污泥与废水应充分接触；
４）活性污泥需连续回流 ，并及时排放剩余污泥，使混合液保持适量的活性污泥；
５）废水中含有的有毒污染物质的量应足够低，对微生物不能构成抑制作用。

１ ．１ ．１ 活性污泥法的净化反应过程

活性污泥法的净化过程一般包括絮凝吸附、生物代谢、泥水分离等阶段。

１ ．１ ．１ ．１ 絮凝吸附

一方面，在正常发育的活性污泥微生物体内，存在着由蛋白质、碳水化合物和核酸组成
的生物聚合物，且这些生物聚合物有些是带有电荷的电介质。因此，由微生物形成的生物絮
凝体具有生理、物理、化学等作用产生的吸附作用和凝聚沉淀作用。微生物与废水中呈悬浮
状或部分可溶性的有机物接触后，能够使后者失稳、凝聚，并被其吸附在表面；另一方面由微
生物组成的活性污泥具有较大的表面积，因此，在较短的时间内（１５ ～ ３０ ｍｉｎ）就能够通过吸
附作用去除废水中大量的有机污染物。

１ ．１ ．１ ．２ 生物代谢

被吸附在微生物细胞表面的小分子有机污染物能够直接在透膜酶催化作用下，透过细
胞壁而被摄入到微生物体内，但大分子有机污染物则需在微生物体外水解酶的作用下水解
成小分子，再被摄入体内。活性污泥中的微生物将有机污染物摄入体内后，以其作为营养物
质加以代谢，从而使污染物得以去除，另外一部分污染物被吸附在微生物细胞表面通过剩余
污泥排放的形式去除。

１ ．１ ．１ ．３ 泥水分离

在二沉池内进行的泥水分离是活性污泥处理系统的关键步骤。良好的絮凝、沉淀与浓
缩性能是正常活性污泥所具有的特性。活性污泥在二沉池内的沉降，经历絮凝沉淀、成层沉
淀与压缩沉淀等过程，最后在沉淀池的污泥区形成浓度较高的浓缩污泥层。

正常的活性污泥在静置状态下于 ３０ ｍｉｎ 内即可完成絮凝沉淀和成层沉淀过程。浓缩
过程比较缓慢，要达到完全浓缩，需时较长。影响活性污泥絮凝与沉淀性能的因素较多，其
中以原废水的性质为主，另外，水温、ｐＨ 值、溶解氧含量以及活性污泥有机负荷率也是重要

·２·



的影响因素。

１ ．１ ．２ 活性污泥絮凝、沉淀性能评价指标

活性污泥的絮凝、沉淀性能可用 ＳＶＩ、ＳＶ和 ＭＬＳＳ（ＭＬＶＳＳ）等指标共同评价。

１ ．１ ．２ ．１ 混合液悬浮固体浓度

混合液悬浮固体浓度（Ｍｉｘｅｄ Ｌｉｑｕｏｒ Ｓｕｓｐｅｎｄｅｄ Ｓｏｌｉｄｓ 简称 ＭＬＳＳ）表示活性污泥在曝气池
内的浓度，包括活性污泥组成的各种物质，即

ＭＬＳＳ ＝ Ｍａ ＋ Ｍｅ ＋ Ｍ ｉ ＋ Ｍ ｉｉ （１ ．１）

式中 Ｍａ———具有代谢功能活性的微生物群体；
Ｍｅ———微生物内源代谢、自身氧化的残留物；

Ｍ ｉ———由原污水带入的难被微生物降解的惰性有机物质；

Ｍ ｉｉ———由污水带入的无机物质。

这项指标不能精确表示具有活性的活性污泥量，但考虑到在一定条件下，ＭＬＳＳ 中活性
微生物所占比例较为固定，所以仍普遍应用 ＭＬＳＳ表示活性污泥微生物量的相对指标。

１ ．１ ．２ ．２ 混合液挥发性悬浮固体浓度

混合液挥发性悬浮固体浓度（Ｍｉｘｅｄ Ｌｉｑｕｏｒ Ｖｏｌａｔｉｌｅ Ｓｕｓｐｅｎｄｅｄ Ｓｏｌｉｄｓ 简称 ＭＬＶＳＳ）表示的
是混合液活性污泥中有机性固体物质部分的浓度，即

ＭＬＶＳＳ ＝ Ｍａ ＋ Ｍｅ ＋ Ｍ ｉ （１ ．２）

ＭＬＶＳＳ与 ＭＬＳＳ比较虽能较精确地表示活性污泥中微生物的量，但由于其中仍包括非
活性部分 Ｍｅ 和 Ｍ ｉ，所以 ＭＬＶＳＳ仍是活性污泥微生物量的相对指标。条件一定时，ＭＬＶＳＳ ／
ＭＬＳＳ一般较稳定，生活污水和以生活污水为主体的城市污水的 ＭＬＶＳＳ ／ ＭＬＳＳ值一般为 ０ ．７５
左右。

１ ．１ ．２ ．３ 污泥沉降比

污泥沉降比（Ｓｅｔｔｉｎｇ Ｖｅｌｏｃｉｔｙ，简称 ＳＶ）又称 ３０ ｍｉｎ沉降率，表示混合液在量筒内静置 ３０
ｍｉｎ后所形成沉淀污泥的容积占原混合液容积的百分率，即沉淀污泥的体积分数，以％表
示。该指标能够相对反映污泥浓度和污泥凝聚、沉淀性能，用以控制污泥的排放量和污泥的
早期膨胀。ＳＶ测定方法简单。处理城市污水的活性污泥的 ＳＶ一般介于 ２０％ ～ ３０％之间。

１ ．１ ．２ ．４ 污泥容积指数

污泥容积指数（Ｓｌｕｄｇｅ Ｖｏｌｕｍｅ Ｉｎｄｅｘ，简称 ＳＶＩ）通过将反应器内混合液置于 １ Ｌ 的量筒
内，静沉 ３０ ｍｉｎ后的沉淀污泥容积，除以混合液悬浮固体质量浓度来确定，其单位是 ｍＬ ／ ｇ，
即

ＳＶＩ ＝ 混合液（１ Ｌ）３０ ｍｉｎ静沉后形成的活性污泥容积（ｍＬ）
混合液（１ Ｌ）中悬浮固体干重（ｇ） （１ ．３）

ＳＶＩ能够更好地评价活性污泥的凝聚性能和沉淀性能，其值过低，说明粒径细小、密实，
但无机成分多；过高又说明污泥沉降性能不好，将要或已经发生污泥膨胀。处理城市污水的
活性污泥的 ＳＶＩ值一般介于 ５０ ～ １５０ ｍＬ ／ ｇ 之间。表 １ ． １ 总结了 ＳＶＩ 与活性污泥沉淀的关
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系。ＳＶＩ ＜ ５０ ｍＬ ／ ｇ说明污泥活性太低，而 ＳＶＩ ＝ １５０ ｍＬ ／ ｇ常被作为污泥是否膨胀的界限。
表 １．１ ＳＶＩ与活性污泥沉淀特性的关系

ＳＶＩ范围 ／（ｍＬ·ｇ－ １） 污泥沉淀特性
７０ ～ １００ 良好
１００ ～ １５０ 一般
＞ １５０ 差

１ ．１ ．３ 良好生物絮凝体的形成

活性污泥系统成功运行首先需要形成沉淀性能良好、密实的絮状活性污泥。发育良好
的活性污泥在外观上呈黄褐色的絮绒颗粒状，也称生物絮凝体，其粒径一般介于 ０ ． ０２ ～
０ ．２ ｍｍ之间，具有较大的表面积，大体上介于 ２０ ～ １００ ｃｍ２ ／ ｍＬ之间，含水率在 ９９％以上，相
对密度介于 １ ．００２ ～ １．００６之间，因含水率不同而异。活性污泥的固体物质含量很低，仅占
１％以下。

絮凝化是形成污泥絮凝体的第一步。目前的研究结果表明，胞外多聚物（ＥＣＰ）、离子力
和二价阳离子、污泥龄（ＳＲＴ）及丝状菌的生长等因素对单个菌体聚集形成生物絮凝体是非
常重要的。

许多研究表明，ＥＣＰ在污泥絮体的形成过程中起着非常重要的作用，与生物絮凝有关的
ＥＣＰ过去研究较多的是多聚糖，然而现在人们认为蛋白质也起着非常重要的作用。ＥＣＰ 是
由活性污泥中的原生动物和细菌产生的。对于生物絮凝来说，仅仅存在 ＥＣＰ 是不够的，活
性污泥生存的环境也会对絮凝产生影响，比如，废水的离子力和二价阳离子对生物絮凝起着
非常重要的作用。细菌通常是带负电的，因此只有废水的离子力大到一定程度才能使单个
细胞相互接近，才能使 ＥＣＰ产生的架桥作用能够发生，但此离子力也不能大到使絮凝体解
体的程度。因细菌和 ＥＣＰ都是带负电的，所以二价阳离子被认为是二者间的桥梁，使细菌
能够发生聚集的条件。因此，二价阳离子对生物絮凝是非常重要的。有研究表明，获得有良
好沉淀性能活性污泥的最佳 Ｃａ离子和 Ｍｇ离子质量浓度分别为 １４ ～ ４０ ｍｇ ／ Ｌ和 ８ ～ ２４ ｍｇ ／
Ｌ。但实际处理中所需二价阳离子的浓度由废水的离子力决定。

实际运行表明，要想形成污泥絮凝体，ＳＲＴ 必须大于最小的 ＳＲＴ 值，这与原生动物和细
菌产生的 ＥＣＰ所起的作用是一致的。原生动物的最大比增长速率一般比细菌小。ＳＲＴ低于
此值则不能形成污泥絮体。另外有研究发现，单位微生物产生的 ＥＣＰ随着 ＳＲＴ值的提高而
增加并达到最大。这表明能形成絮体的细菌产生 ＥＣＰ 速率与细菌生长产生新的表面积的
速率达到平衡时的 ＳＲＴ值为最佳值。因此，ＳＲＴ 太短时，新细菌产生的速率超过 ＥＣＰ 产生
的速率，从而使絮凝化不完全。

絮凝化能形成活性污泥絮凝体的微结构，但这样的絮凝体强度低，在水流作用下极易破
碎。因此，如果絮体的形成是生物絮凝化的惟一机制的话，将会存在各种大小的絮体，可见
丝状菌形成的骨架对提高絮凝体的强度是非常重要的。絮凝体形成菌与丝状菌的比例决定
着污泥絮体的结构，图 １ ．１对正常的活性污泥絮体、细小絮体和膨胀污泥絮体三种情况进行
了比较。在正常的活性污泥絮体里，丝状菌为能絮凝化的菌类提供骨架，这既能保证出水水
质又能保证二沉池污泥的迅速沉淀，这种污泥的 ＳＶＩ一般低于 １００ ｍＬ ／ ｇ。
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图 １．１ 正常的活性污泥絮体、细小絮体和膨胀污泥

１ ．２ 生物膜法的基本原理

生物膜法是一种高效的废水处理方法，具有污泥量少，不会引起污泥膨胀，对废水的水
质和水量的变动具有较好的适应能力，运行管理简单等特点。生物膜法是使微生物附着在
载体表面上并形成生物膜，当污水流经载体表面时，污水中的有机物及溶解氧向生物膜内部
扩散。膜内微生物在有氧存在的情况下对有机物进行分解代谢和机体合成代谢，同时分解
的代谢产物从生物膜扩散到水相和空气中，从而使废水中的有机物得以降解。

活性污泥法和生物膜法的区别不仅仅是微生物的悬浮与附着之分，更重要的是扩散过
程在生物膜处理系统中是一个必须考虑的因素。在生物膜反应器中，有机污染物、溶解氧及
各种必须的营养物质首先要从液相扩散到生物膜表面，进而进到生物膜内部，只有扩散到生
物膜表面或内部的污染物才有可能被生物膜内微生物分解与转化，最终形成各种代谢产物。
另外，在生物膜反应器中，由于微生物被固定在载体上，从而实现了 ＳＲＴ 与 ＨＲＴ（水力停留
时间）的分离，使得增殖速率慢的微生物也能生长繁殖。因此，生物膜是一稳定的、多样的微
生物生态系统。

１ ．２ ．１ 生物膜的形成

载体表面生物膜的形成是微生物细胞与载体表面的相互作用的过程。此过程一方面取
决于微生物细胞的表面生化特性，另一方面取决于载体表面的物化特性。

生物膜的形成过程是微生物吸附、生长、脱落等综合作用的动态过程。
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首先，悬浮于液相中的有机污染物及微生物移动并附着在载体表面上；然后附着在载体
上的微生物对有机污染物进行降解，并发生代谢、生长、繁殖等过程，并逐渐在载体的局部区
域形成薄的生物膜，这层生物膜具有生化活性，又可进一步吸附、分解废水中有机污染物，直
至最后形成一层将载体完全包裹的成熟的生物膜。

１ ．２ ．２ 生物膜形成的影响因素

生物膜的形成与载体表面性质（载体表面亲水性、表面电荷、表面化学组成和表面粗糙
度）、微生物的性质（微生物的种类、培养条件、活性和浓度）及环境因素（ｐＨ值、离子强度、水
力剪切力、温度、营养条件及微生物与载体的接触时间）等因素有关。

１ ．２ ．２ ．１ 载体表面性质

载体表面电荷性、粗糙度、粒径和载体浓度等直接影响着生物膜在其表面的附着、形成。
在正常生长环境下，微生物表面带有负电荷。如果能通过一定的改良技术，如化学氧化、低
温等离子体处理等可使载体表面带有正电荷，从而可使微生物在载体表面的附着、形成过程
更易进行。载体表面的粗糙度有利于细菌在其表面附着、固定。一方面，与光滑表面相比，
粗糙的载体表面增加了细菌与载体间的有效接触面积；另一方面载体表面的粗糙部分，如孔
洞、裂缝等对已附着的细菌起着屏蔽保护作用，使它们免受水力剪切力的冲刷。研究认为，
相对于大粒径载体而言，小粒径载体之间的相互摩擦小，比表面积大，因而更容易生成生物
膜。另外，载体浓度对反应器内生物膜的挂膜也很重要。Ｗａｇｎｅｒ 在用气提式反应器处理难
降解物废水时发现，在载体质量浓度很低情况下，即使生物膜厚达 ２９５μｍ，还是不能达到稳
定的去除率。但是，在载体浓度为 ２０ ～ ３０ ｇ ／ Ｌ时，即使只有 ２０％的载体上有 ７５μｍ 厚的生
物膜，反应器依然能达到稳定的（９８％）去除率，ＣＯＤ负荷最高可达 ５８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。

１ ．２ ．２ ．２ 悬浮微生物浓度

在给定的系统中，悬浮微生物浓度反映了微生物与载体间的接触频度。一般来讲，随着
悬浮微生物浓度的增加，微生物与载体间可能接触的几率也增加。许多研究结果表明，在微
生物附着过程中存在着一个临界的悬浮微生物浓度；随着微生物浓度的增加，微生物借助浓
度梯度的运送得到加强。在临界值以前，微生物从液相传送、扩散到载体表面是控制步骤，
一旦超过此临界值，微生物在载体表面的附着、固定受到载体有效表面积的限制，不再依赖
于悬浮微生物的浓度。但附着固定平衡后，载体表面微生物的量是由微生物及载体表面特
性所决定的。

１ ．２ ．２ ．３ 悬浮微生物的活性

微生物的活性通常可用微生物的比增长率（μ）来描述，即单位质量微生物的增长繁殖
速率。因此，在研究微生物活性对生物膜形成的最初阶段的影响时，关键是如何控制悬浮微
生物的比增长率。研究结果表明，硝化细菌在载体表面的附着固定量及初始速率均正比于
悬浮硝化细菌的活性。Ｂｒｙｅｒｓ等人在研究异养生物膜的形成时也得出同样结果。影响悬浮
微生物活性的因素主要有如下几种。

（１）当悬浮微生物的生物活性较高时，其分泌胞外多聚物的能力较强。这种粘性的胞
外多聚物在细菌与载体之间起到了生物粘合剂的作用，使得细菌易于在载体表面附着、固

·６· 污水生物处理新技术



定。
（２）微生物所处的能量水平直接与它们的增长率相关。当μ增加时，悬浮微生物的动

能随之增加。这些能量有助于克服在固定化过程中微生物载体表面间的能垒，使得细菌初
始积累速率与悬浮细菌活性成正比。

（３）微生物的表面结构随着其活性的不同而相应变化。Ｈｅｒｂｅｎ 等人研究发现，悬浮细
菌活性对细菌在载体表面的附着固定过程有影响，而且，细菌表面的化学组成、官能团的量
也随细菌活性的变化有显著变化。同时，Ｗａｓｔｓｏｎ 等人的研究表明，细胞膜等随悬浮细菌活
性的变化而有显著变化。细菌表面的这些变化将直接影响微生物在载体表面的附着、固定。
因此，通常认为，由悬浮微生物活性变化而引起的细菌表面生理状态或分子组成的变化是有
利于细菌在载体表面附着、固定的。

（４）微生物与载体接触时间。微生物在载体表面附着、固定是一动态过程。微生物与
载体表面接触后，需要一个相对稳定的环境条件，因此必须保证微生物在载体表面停留一定
时间，完成微生物在载体表面的增长过程。

（５）水力停留时间（ＨＲＴ）。Ｈｅｉｊｎｅｎ 等人认为，ＨＲＴ对能否形成完整的生物膜起着重要
的作用。在其他条件确定的情况下，ＨＲＴ 短则有机容积负荷大，当稀释率大于最大生长率
时，反应器内载体上能生成完整的生物膜。Ｔｉｊｈｕｉｓ等人的试验证明了这种观点。在 ＣＯＤ负
荷为 ２ ．５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＨＲＴ为 ４ ｈ 时，载体上几乎没有完整的生物膜，而水力停留时间为 １ ｈ
时，在相同的操作时间内几乎所有的载体上都长有完整的生物膜，且较高的表面 ＣＯＤ 负荷
更易生成较厚的生物膜，即 ＣＯＤ负荷越高，生物膜越厚。周平等人也通过试验证明了较短
的水力停留时间有利于载体挂膜。

（６）液相 ｐＨ值。除了等电点外，细菌表面在不同环境下带有不同的电荷。液相环境
中，ｐＨ值的变化将直接影响微生物的表面电荷特性。当液相 ｐＨ值大于细菌等电点时，细菌
表面由于氨基酸的电离作用而显负电性；当液相 ｐＨ值小于细菌等电点时，细菌表面显正电
性。细菌表面电性将直接影响细菌在载体表面附着、固定。

（７）水力剪切力。在生物膜形成初期，水力条件是一个非常重要的因素，它直接影响生
物膜是否能培养成功。在实际水处理中，水力剪切力的强弱决定了生物膜反应器启动周期。
单从生物膜形成角度分析，弱的水力剪切力有利于细菌在载体表面的附着和固定，但在实际
运行中，反应器的运行需要一定强度的水力剪切力以维持反应器中的完全混合状态。所以
在实际设计运行中如何确定生物膜反应器的水力学条件是非常重要的。

１ ．３ 好氧生物处理系统运行的主要影响因素

营养物质、溶解氧水平、ｐＨ值、温度、某些污染物对微生物的抑制与毒性作用等环境条
件以及生物固体停留时间、水力停留时间、反应器内的微生物浓度等都极大地影响着好氧生
物处理系统的运行及净化功能。

１ ．３ ．１ 营养物质

污水中各种营养物质的量及比例影响微生物的生长、繁殖，从而影响好氧生物处理系统
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的处理效果。
污水中的营养物质必须包含细菌细胞物质中所含的元素及酶的活力及运输系统所需的

元素，另外，营养物质还必须提供为产生生物可利用的能量所需的物质。细菌所需的营养元
素分两种：主要生物元素和次要生物元素。主要生物元素见表 １ ． ２，由表可以看出，大多数
生物元素都占 ０ ．５％以上。

表 １ ．２ 细菌所需主要生物元素

元素
质量分数

／ ％
来 源 代 谢 功 能

Ｃ ５０ 有机化合物，ＣＯ２ 细胞物质主要成分
Ｏ ２０ Ｏ２，Ｈ２Ｏ，ＣＯ２，有机化合物 细胞物质主要成分
Ｈ ８ Ｈ２，Ｈ２Ｏ，有机化合物 细胞物质主要成分
Ｎ １４ ＮＨ＋

４ ，ＮＯ－
３ ，Ｎ２，有机化合物 细胞物质主要成分

Ｓ １ ＳＯ２ －
４ ，ＨＳ－，Ｓ０，Ｓ２Ｏ２ －

３ ，有机硫化物 蛋白质成分，某些辅酶成分

Ｐ ３ ＨＰＯ２ －
４ 核酸、磷脂、辅酶成分

Ｋ １ Ｋ＋ 细胞中主要阳离子，某些酶的辅因子

Ｍｇ ０．５ Ｍｇ２ ＋
多种酶的辅因子，细胞壁、细胞膜、磷酸脂中
均含有

Ｃａ ０．５ Ｃａ２ ＋ 细胞中主要阳离子，某些酶的辅因子

Ｆｅ ０．２ Ｆｅ２ ＋，Ｆｅ３ ＋
细胞色素，其他血红素蛋白及非血红素蛋白
的成分，许多酶的辅因子

表 １ ．３列出了细菌成分中的次要生物元素，这里所谓的次要是指它们所占的量少，但在
细菌的代谢过程中却是不可缺少的。在废水的生物处理中，上述主要和次要生物元素都必
须满足要求，而且比例必须适当，任何一种缺乏或比例失调都会影响微生物的代谢作用，从
而影响废水生物处理效果。传统观点认为生活污水中 Ｃ、Ｎ、Ｐ等主要生物元素及次要生物
元素均能满足细菌代谢需求，仅仅是工业废水的生物处理时才需考虑添加一些次要生物元
素。事实上，在生活污水和工业废水的生物处理中，也要根据需要添加次要生物元素。

表 １ ．３ 细菌所需的次要生物元素

元素 来源 代 谢 功 能

Ｚｎ Ｚｎ２ ＋ 乙醇脱氢酶，碱性磷酸酶，ＲＮＡ及 ＤＮＡ聚合酶中均含有
Ｍｎ Ｍｎ２ ＋ 某些酶的辅因子
Ｎａ Ｎａ＋ 嗜盐细菌所需的辅因子
Ｃｌ Ｃｌ － 嗜盐细菌所需的辅因子
Ｍｏ ＭｏＯ２ －

４ 硝酸盐还原酶、固氮酶中均出现
Ｓｅ ＳｅＯ２ －

４ 甘氨酸还原酶及甲酸脱氢酶中含有
Ｃｏ Ｃｏ２ ＋ 在含有辅酶 Ｂ１２的酶中均有

Ｃｕ Ｃｕ２ ＋ 细胞色素氧化酶中含有
Ｗ ＷＯ２＋

４ 某些甲酸脱氢酶中含有
Ｎｉ Ｎｉ２ ＋ 尿酸酶中含有氢氧化钠的自养生长所必需
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１ ．３ ．２ 溶解氧

溶解氧（ＤＯ）是影响好氧生物处理系统运行的主要因素之一。溶解氧不足时，轻则使好
氧微生物活性受到影响，新陈代谢能力减弱，会使对溶解氧要求较低的微生物加快繁殖，从
而使有机物的氧化过程不能彻底进行，出水中有机物浓度升高，反应器处理效率下降。若溶
解氧严重不足时，厌氧微生物将会大量繁殖，好氧微生物受到抑制甚至大量死亡，反应器处
理效率明显下降。因此，为使反应器内有足够的溶解氧，必须设法从外部供给，但溶解氧含
量也不能过大，一般以 ２ ～ ４ ｍｇ ／ Ｌ为宜，供氧量过高不仅会造成浪费，还会促使生物膜自身
氧化。系统的溶解氧需求取决于给定生物反应器的负荷率和比溶解氧吸收率。

１ ．３ ．３ ｐＨ值

由于 ｐＨ值的改变可能会引起细胞膜电荷的变化，从而影响微生物对营养物质的吸收
和微生物代谢过程中酶的活性，所以，在生物处理系统中，ｐＨ值的大幅度改变会影响反应器
处理效率。各种微生物均有一个最适宜的 ｐＨ值范围。ｐＨ值过大或过小，会使微生物酶系
统的功能就会减弱，甚至消失。微生物的细胞质是一种胶体溶液，有一定的等电点，当等电
点由于 ｐＨ值的变化而发生变化时，微生物的呼吸作用和对营养物质的吸收功能也会发生
障碍。通常生活污水中含有一些缓冲物质，能够对 ｐＨ值的变化起到一定的缓冲作用，但这
一缓冲作用是有限的，尤其是工业废水，缓冲物质含量较少，而且 ｐＨ 值变化幅度较大，所
以，在反应器的设计与运行时应重点考虑。

１ ．３ ．４ 温度

温度对好氧生物处理系统的影响是多方面的，温度的改变，参与净化的微生物的种属与
活性以及生化反应速率都将随之而变化。温度一般通过两种方式影响生化反应，一方面温
度影响酶反应速率；另一方面温度影响基质向细胞的扩散速率。对好氧生物膜反应器而言，
气体转移速率也随温度的变化而变化。由此可见，温度是影响好氧生物处理系统处理效果
的又一重要因素。

虽然已发现有些微生物能在极端环境下，如温度达到水的凝固点或沸点，也能存活，但
大多数微生物只能在相对较窄的温度范围内发挥作用，在此温度范围内，大多数反应的速率
随温度的提高而增加，直至温度上升至使酶失活。根据微生物适应的温度范围可将细菌分
为三类：低温菌、中温菌和高温菌。生化反应中主要关注的是中温菌，其在 １０ ～ ３５℃温度范
围内生长良好。
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２４ Ｌａｚａｒｏｖａ Ｖ，Ｐｉｅｒｚｏ Ｖ，Ｆｏｎｔｖｉｅｌｌ Ｄ，ｅｔ ａｌ ． Ｉｎｔｅｇｒａｔｅｄ ａｐｐｒｏａｃｈ ｆｏｒ ｂｉｏｆｉｌｍ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｚａｔｉｏｎ ａｎｄ ｂｉｏｍａｓｓ ａｃｔｉｖｉｔｙ ．
Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈｎｏｌ ．，１９９４，２９：３４５ ～ ３５４

２５ Ｃ Ｐ Ｌｅｓｉｌｅ Ｇｒａｄｙ，Ｊｒ Ｇｌｅｎ Ｔ Ｄ，Ｈｅｎｒｙ Ｃ Ｌ．废水生物处理 ．张锡辉，刘勇弟（译）．北京：化学工业出版社，
２００３
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第 ２章 活性污泥法好氧生物处理技术
活性污泥对有机物的分解氧化过程可简单地描述为

有机物（Ｃ、Ｏ、Ｈ、Ｎ、Ｓ）＋ Ｏ２ ＋ Ｎ ＋ Ｐ →
Ｍ

Ｈ２Ｏ ＋ ＣＯ２ ＋ ＮＨ３ ＋ Ｃ５Ｈ７ＮＯ２ ＋能量

（ＢＯＤ） （电子受体） （营养物） （代谢产物） （新增细胞）
（２ ．１）

由此式可以看出，流入曝气池污水中的有机污染物在曝气池中的氧化分解速率主要取
决于溶解氧水平、营养物是否充分及活性污泥的浓度。当 Ｎ、Ｐ 及一些微量营养元素不足
时，可按一定比例适当加入来满足微生物生长需要；若想提高溶解氧含量，可以通过微孔曝
气、加压曝气、加入纯氧等手段来实现；可通过投加粉末活性炭、多孔泡沫塑料、聚氨脂泡沫、
多孔海绵、形成颗粒污泥等来增加微生物浓度或微生物量。基于上述观点，出现了许多的活
性污泥法好氧处理新技术，如强化曝气技术、一体化活性污泥法处理技术（ＵＮＩＴＡＮＫ工艺）、
ＡＢ工艺、ＬＩＮＰＯＲ工艺、粉末活性炭活性污泥法（ＰＡＣＴ）等。

２ ．１ 强化曝气技术

曝气是污水好氧生化处理系统中最重要的环节，但由于传统的好氧生物处理系统存在
着曝气不均匀、传质方式不合理等弊端，导致其处理效率和有机负荷难以提高。在传统曝气
过程中，除曝气器附近和气泡强烈搅动的局部外，大部分时间是处于泥水同向流状态，易产
生死区，不均匀，不仅造成曝气能量的浪费，而且限制了活性污泥的代谢速率。另外，鼓入曝
气池的空气，在无任何约束的条件下自由逸出，导致局部气泡迅速长大快速上升，而且系统
中所形成的湍流剪切强度弱，气泡和活性污泥尺寸较大，氧被吸收后难以快速得到补充，使
传质处于不利状态，许多已建污水厂难以维持正常运转的主要原因即在于此。因此，对于好
氧处理而言，寻找一种高效、低能耗的曝气技术是其应用的关键。现在，一般考虑从提高好
氧系统氧分压和改善传质效果两方面来提高和强化系统曝气，提高处理效率，相应地出现了
深井曝气、加压曝气和受限曝气等好氧生物处理新技术。

２ ．１ ．１ 加压曝气

２ ．１ ．１ ．１ 加压曝气原理

在好氧生化处理的过程中，微生物新陈代谢所需要的氧气是由曝气过程所提供的，水中
的溶解氧浓度越高，微生物所能够得到的氧气越多。根据亨利定律，在常压下，则有

ρ＝ ＨＰ
式中 ρ———溶液中溶质气体的质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

Ｈ———溶解系数，与温度有关；
Ｐ———溶质气体在溶液表面的气压。
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对于水中的溶解氧质量浓度，在 ２５℃时，与溶液表面氧的分压存在下列关系

ρＳ ＝ρＳ，１０１．３２５ ｋＰａ
Ｐ

１０１ ．３２５
式中 ρＳ———氧分压为 Ｐ 时溶解氧质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

ρＳ，１０１．３２５ ｋＰａ———氧分压为 １０１ ．３２５ ｋＰａ时溶解氧质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

Ｐ———氧分压，ｋＰａ。
由以上两式可以看出，系统中溶解氧质量浓度与表面氧分压成正比。因此，可通过提高

系统表面氧的压强来提高系统中溶解氧质量浓度，进而提高微生物所能得到的溶解氧水平。
深井曝气和加压曝气工艺均是根据以上原理来强化曝气、提高系统溶解氧水平的。在

反应器里形成高浓度溶解氧和高密度微生物群体来提高微生物的整体代谢水平，从而达到
高负荷、高效率的处理效果。目前，深井曝气系统面临着打井技术不太过关，土建投资大，还
不太适合处理水量少、毒性大的废水等问题，所以应用受到一定限制。

２ ．１ ．１ ．２ 加压曝气工艺流程

图 ２ ．１是加压曝气工艺流程。

图 ２．１ 加压曝气工艺流程

２ ．１ ．１ ．３ 加压曝气技术的应用

目前，加压曝气技术已应用于味精废水、乙胺废水、煤加压汽化废水、制浆废水等的处理
中。

１ ．处理味精废水
广州奥桑味精食品有限公司废水处理工程采用加压曝气生物反应器。其设计参数和运

行效果如下。
（１）主要设计参数
设计水量为 ４ ０００ ｍ３ ／ ｄ，加压曝气生物反应器的容积为 １５０ ｍ３（８ 台），污泥龄为５ ～ ８ ｄ，

ＭＬＳＳ为 ３ ５００ ～ ５ ０００ ｍｇ ／ Ｌ（根据实际运行情况调整），ＨＲＴ为 ７ ｈ，曝气压力为 ０ ． １０ ＭＰａ，气
水比为（２０ ～ ３０）∶ １，氧利用率为 ２２％ ～ ３０％，动力效率为 ２ ． ５ ～ ４ ． ０ ｋｇＯ２ ／（ｋＷ·ｈ），溶解氧质
量浓度为 ２ ～ ４ ｍｇ ／ Ｌ，污泥回流比为 ８０％ ～ １００％。调节池（２座）内设穿孔管曝气系统，用以
搅拌和吹脱氨气，气源来自加压生化塔的尾气；８台加压生化塔分为两排，呈直线形布置，内
部采用微孔曝气头曝气，尾气分别送至调节池和脱气池。脱气池采用廊道式，内设穿孔管曝
气系统，布置在廊道的一侧以产生旋流。
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（２）运行效果
采用加压曝气生物反应器处理味精废水的运行结果见表 ２ ．１，运行效果较好。

表 ２ ．１ 加压曝气生物反应器处理味精废水的运行结果 ｍｇ ／ Ｌ

月份
进 水 出 水

ＣＯＤ ＢＯＤ５ ＮＨ３ － Ｎ ＳＳ ＣＯＤ ＢＯＤ５ ＮＨ３ － Ｎ ＳＳ

１１ ２ １２６ ８９５ ２５８ ４２３ ４６ １５ １２ ２５

１２ ３５８ ９４２ ３１５ ４６５ ４８ １８ １５ ２９

１ ２ ８８４ １ １２５ ２６５ ３５８ ６８ １６ １３ ３２

２ ２ ６５３ １ ０８７ ２５９ ３９７ ６２ １３ ８ ２１

３ ２ ６５７ １ ０５７ ２８９ ５３２ ５８ １７ ４ ２６

４ ２ ４６８ ９６３ ３２１ ５４８ ６６ １８ ９ ３０

５ ２ ５３９ １ ０８８ ２７６ ４８３ ５４ １６ １４ ２８

６ ２ ７３９ １ ２０８ ２６９ ４６８ ５７ １９ １０ ２６

７ ２ ５２１ １ ０９８ １９７ ４２１ ６０ ２０ １３ ３０

注：以上指标均为当月的平均值。

２ ．处理乙胺废水
吉化公司乙胺废水处理工程采用加压曝气生物反应器，其设计参数和运行效果如下。
（１）主要设计参数
设计水量为 ５０ ｍ３ ／ ｄ，加压曝气生物反应器容积为 １５ ｍ３（１ 台），污泥龄为 ３ ～ ５ ｄ，曝气

压力为 ０ ．０８ ＭＰａ，ＭＬＳＳ为 ３ ０００ ～ ４ ０００ ｍｇ ／ Ｌ，气水比为 ２０ ∶１。氧利用率为 ２０％ ～ ２７％，动力
效率为 ２ ．０ ～ ３ ．０ ｋｇＯ２ ／（ｋＷ·ｈ），溶解氧质量浓度为 ４ ～ ５ ｍｇ ／ Ｌ，污泥回流比为 １００％。

（２）运行效果
采用加压曝气生物反应器处理乙胺废水的运行结果见表 ２ ．２，运行效果较好。

表 ２ ．２ 加压曝气生物反应器处理乙胺废水的运行结果

进水 ＣＯＤ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 出水 ＣＯＤ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ＨＲＴ ／ ｈ

１ ９９８ １４０ ５

２ １５９ １２０ ６

２ ２５７ ９４ ７

２ ０５１ ８６ ７

２ ２６４ １３８ ７

２ ８７８ ９７ ７

１ ９６３ １４２ ５

１ ６６６ ９２ ５
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２ ．１ ．２ ＶＴ技术

２ ．１ ．２ ．１ ＶＴ技术原理

ＶＴ污水处理工艺是利用潜置于地下的竖向反应器对污水进行超深水好氧生物处理的
工艺。该工艺与普通深井曝气工艺相比，其主要特点是：设有 ３ 个不同功能的处理区，使反
应池体积更小、氧的利用率更高，从而有效地降低了工程投资和运行费用。井式生化反应器
自上而下分为氧化区、混合区及深度氧化区 ３ 个部分（图 ２ ． ２）。氧化区：这个区在井筒的上
部，包括一个同心通风管和供混合液体再循环带；混合区：这个区域直接位于氧化区的下部，
恰好位于整个井深度的 ３ ／ ４的位置，上部区域高速率的生物氧化反应所需的空气由此被注
入到混合区，并由空气提供液体循环的运行动力；深度氧化区：这部分位于井的底部。该反
应器深一般为 ７５ ～ １１０ ｍ，直径通常为 ０ ．７ ～ ６ ｍ。

图 ２．２ ＶＴ污水处理工艺示意图

２ ．１ ．２ ．２ ＶＴ技术工艺流程

工艺具体流程如下：
１）起始阶段，空气通过入流管进入混合区，使整个反应器产生循环。升起的气泡产生

一个密度梯度，从而导致空气在氧化区内循环。
２）一旦这个循环建立并稳定后，空气注入点转移到混合区的下部。未处理的污水通过

入流管在混合区空气注入点的同等高度进入液体循环。
３）压力和深度导致了高的氧气传导速率，从而保证混合区内的混合溶液中具有高的溶

解氧量。氧化区内高的反应速率保证了有机物能在垂直循环圈的上部被生物氧化。
４）再循环液体沿着井筒的竖壁到达上部箱体中，在那里含有废气的气泡可以将废气释

放进入大气。去掉这些微生物呼吸作用产生的气态产物对于防止这些废气重新回到系统内
而影响空气动力效率是非常必要的。

５）混合液体中比例较小的一部分从混合区进入下部深度氧化区。这个区域内溶解氧
含量极高，停留时间较长，因而有极高的 ＢＯＤ去除率。同时饱含的溶气也有利于后续气浮
澄清池中的固液分离。
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６）深度氧化区内的混合液体以极快的速度（２ ｍ ／ ｓ）进入气浮澄清池，这可以保证砂粒
和固体物质不会沉积在井的底部。

７）混合液体在行至上表面过程中的快速减压可以产生经过充分充氧的低密度的悬浮
物，再经过气浮澄清池的有效分离，可以产生结合密实的生物絮体和高质量的待消毒和排放
的液体。

２ ．１ ．２ ．３ ＶＴ技术主要工艺特征和优点

ＶＴ技术与其他类似生物处理技术，如序批式生物反应器（ＳＢＲ），传统活性污泥法等技
术相比，具有以下优点。

１ ．运行费用低
ＶＴ工艺的运行费用低，去除每公斤 ＢＯＤ耗电小于 ０ ．８ ｋＷ·ｈ，较低的运行费用主要有以

下几方面原因。
１）高的氧转移率和低曝气量。传统工艺的转移率一般为 １５％左右，而 ＶＴ工艺由于反

应器深度达到 １００ ｍ左右，大大提高氧的溶解度，同时通过技术革新，污水同空气的接触时
间比深井曝气工艺大为延长，所以转移率大为提高，最高可达到 ８６％，所需的气量为传统工
艺的 １５％，即约 １ ／ ６，而在供应同样空气量的情况下考虑压力的因素，电耗将高 ３ 倍，二者合
一综合考虑，ＶＴ工艺比传统污水处理工艺节省耗电 ５８％。此工艺不但氧转移效率高，而且
高压空气的利用也十分巧妙，压缩气体在充氧的同时，完成了溶气功能，使活性污泥气浮分
离、浓缩二步一次完成；压缩空气在充氧的同时，还完成了混合液的搅拌功能，保证了混合液
与原污水的充分混合；最后，压缩空气在充氧的同时，还完成了混合液的推流功能，保证混合
液按工艺设计要求进行环流和潜流，确保污水在反应器中的反应时间及去除效率。因此，
ＶＴ工艺实际上是一气多用，即充氧、混合液的推流、搅拌、泥水分离、污泥浓缩及污泥回流。
其节能效果是目前任何工艺都无法相比的。

２）重力污泥回流系统。ＶＴ工艺污泥回流量同常规污水处理工艺相当，但 ＶＴ工艺由于
其自身的特殊结构和特征，充分利用了水力学条件，ＶＴ 工艺的出水以重力流的方式流到气
浮分离池，实现泥水分离（不需填加任何药剂），分离出来的污泥回流也可以实现重力回流，
从而有效降低运行费用。

３）较低的人工管理费用和维修费用。整个 ＶＴ 处理系统采用先进的自动控制技术，可
以实现无人控制，在 ＣＨＶＥＲＯＮＲ ＥＦＩＮＥＲＹ污水处理场中，日常操作人员仅为 ３人，夜里无人
值班；同时整个 ＶＴ系统中无活动部件和易损耗件，所需要维护的仅仅是空压机，所以大大
降低日常维护和维修工作量，核心设施的使用寿命可达到 ２０ 年以上，从而大大降低了折旧
费用。

４）低污泥处理费用。ＶＴ工艺采用气浮分离池实现泥水分离，剩余污泥的含固率可达
到 ４％，可直接进入污泥脱水机进行脱水；而传统工艺的剩余污泥含固率为 ０ ． ８％，需要配套
污泥浓缩池或预浓缩机进行浓缩后才能进行污泥脱水；同时采用 ＶＥＲＴＲＥＡＴ工艺产生的污
泥量较少，并且在脱水中加入的药剂较少，所以污泥处理费用较低。

２ ．较强的耐冲击负荷能力
ＶＴ反应器分为循环氧化处理区和深度氧化区，进水在循环区与原污水充分混合，进水
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的污染因子在反应器内迅速被稀释，具有极强的耐冲击负荷能力；反应器混合液中 ＣＯ２ 的浓
度很高，对进水的 ｐＨ值具有很强的缓冲作用。

３ ．环境效益好
与传统的曝气工艺技术相比，ＶＴ工艺的 ＶＯＣ（挥发性的有机化合物）排放量是最低的。

传统的曝气工艺排放到大气中的 ＶＯＣ可高达废水中总 ＶＯＣ 的 ６０％。没有开放的曝气池，
对视觉的影响和气味排放都是最少的。由于所需的曝气程度较低，从而大大减少了运行过
程中产生的泡沫；系统的防漏钢和灌浆水泥反应器外壳可防止地面水污染，而这正是传统曝
气池经常遇到的问题。

４ ．占地少
本系统结构非常紧凑，所需的空间和占地面积很小，通常只有传统工艺的 ２０％。
５ ．布置灵活
在气候非常恶劣的情况下，本系统可建在封闭的建筑物内，或者根据需要可将本系统和

环境有机地结合起来进行设计。

２ ．１ ．３ 受限曝气

２ ．１ ．３ ．１ 受限曝气原理

１ ．物相接触和质量传递
作为一种高效、低能耗的曝气技术，受限曝气主要考虑好氧生物处理系统中的物相接触

和质量传递问题。首先，好氧曝气属于气、液、固多相物系的生化反应过程，其反应最基本的
先决条件是物相接触，只有物相接触了，即只有活性污泥、有机质与氧充分接触了，生化反应
才能有效进行；再者，为了持续进行反应与加快反应速率，应该不断地更换其接触面，使已经
处理好的水从活性污泥或生物膜处流走，未处理的水流进来，使生化消耗掉的溶解氧能得到
及时的补充。这就涉及氧与有机质在细微部的质量传递问题，哈尔滨工业大学的王绍文等
人提出了亚微观水处理动力学的概念，认为亚微观是介于宏观与微观之间的一种状态，相当
于湍流、涡旋微结构尺度量级。通过对亚微观尺度的动力学研究，能更真实地反映湍流水力
条件等因素对水中物质迁移的作用和影响。他们认为，亚微观传质与通常用 Ｆｉｃｋ定律所描
写的宏观传质规律截然不同，其传质阻力比宏观传质阻力高几个数量级，而且其传质过程也
与宏观传质过程不同，在此基础上提出了受限曝气的概念。

２ ．受限曝气
传统的曝气是自由曝气，即上升的气泡流不受边壁的约束，自由上升流动。这种情况下

水流上升流速很大，但本身的剪切作用却很小，使得混合液中气泡很大，活性污泥微絮体也
相应较大，传质速度很低，致使传质效率低、大量能量浪费。

受限曝气是利用了竖向通道的壁面对上升气流的约束作用，让很少的气流通过一些小
的竖向流动空间，在水流中形成的强扰动。这种曝气方式一方面可利用气流的上升作用大
幅度增强水流的湍动能量，另一方面可利用湍动水流的剪切作用抑制气泡与活性污泥絮体
的增大，从而大大地增加了气泡与活性污泥絮体的比表面积，并实现小尺度气泡与小尺度活
性污泥絮体的高分散状态，为实现高传质提供必要条件。哈尔滨世一堂制药厂污水处理工
程采用了受限曝气技术，其工艺流程图见图 ２ ．３。
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图 ２．３ 世一堂制药厂污水处理工程工艺流程图

２ ．１ ．３ ．２ 受限曝气的特点

首先，受限曝气能使气泡与活性污泥均处于高传质状态。弗劳德数 Ｆｒ 是反映湍流剪
切作用的相似准则数，Ｆｒ 越大剪切作用就越强。弗劳德数 Ｆｒ 可表示为

Ｆｒ ＝ ｖ２ ／ ｇＬ （２ ．２）
式中 ｖ———气泡流速，ｍ ／ ｈ；

Ｌ———流动长度，ｍ。
从式（２ ．２）可以看出，在同样流速下，流动空间 Ｌ 越小，剪切作用越强。因此，让很少的

气流通过一些小的竖向流动空间就可以造成强剪切，实现小尺度气泡与小尺度活性污泥絮
体的高传质状态。这样，就使空气所携带的能量得到了充分的利用。

再者，受限曝气能形成高比例、高强度的微涡旋。利用微涡旋的离心惯性效应可加速微
小气泡、活性污泥相对有机底质的迁移，大幅度增加亚微观传质速率和有机底质与氧向微小
活性污泥絮体转移的速率。当活性污泥菌胶团因生化作用吸收了附近的氧与有机质后，附
近的氧与有机底质向菌胶团的扩散正是属于亚微观尺度的扩散，其扩散阻力很大，扩散速度
比宏观扩散小几千倍，速率远小于活性污泥在生物酶作用下的生化反应速率。故此，亚微观
传质速率就成了活性污泥法处理效率的决定因素。

研究认为，亚微观尺度下的传质主要是由物质相对迁移造成的，加强惯性效应特别是微
涡旋离心惯性效应，是增加氧与有机质在附液膜附近的亚微观区域内与水相对运动的有效
措施；再者强化惯性效应的同时也就增加了这个区域的湍流剪切力，降低了附液膜厚度；同
时强化惯性效应还能提高附液膜附近液相中氧与有机质的补充速度和浓度，也就增加了附
液膜内外的浓度差，因此也就有效地提高了生化体系的传质速度。

２ ．１ ．３ ．３ 受限曝气器

传统的微孔曝气器一般都存在非曝气主流区和曝气死区。对于非曝气主流区需要靠消
耗较多曝气动能才能形成水力循环，把非曝气主流区的污水带到曝气主流区（一般即微孔曝
气头上部有效空间）进行充氧，这就较大地延长了曝气时间，并浪费了较多的能量。对于曝
气死区只能通过把已经曝气充氧的水通过缓慢的 Ｆｉｃｋ 扩散，将氧转移到死区的污水中，这
就需要延长曝气时间，并因死区的充氧难以保证而影响曝气效果。

受限曝气器正是针对以上传统曝气器面临的问题，在充分考虑受限曝气理论的基础上
对传统曝气器气体的流动空间进行改进而设计的一种新型曝气器。一方面通过在池中设置
受限曝气立管填料，以消除传统曝气器存在的非曝气主流区与主流区的差别；另一方面为消
除曝气死区，可设计大型微孔曝气器，通过在池底均布大型微孔曝气器而消除死区，均匀迅
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速地充氧，大幅度提高氧的利用率，从而可减少供气量和能量消耗。合理的设计受限曝气器
是使受限曝气技术能够成功应用于工程实践的关键。

２ ．２ ＵＮＩＴＡＮＫ活性污泥法处理工艺

资金短缺、处理方法复杂、运行不当是我国污水处理所面临的普遍难题。目前，国内外
城市污水的处理基本上都采用活性污泥法，而传统的活性污泥法工艺流程复杂。因此在保
证处理效率的基础上，开发流程简单、高效、节能的污水处理工艺是国内外污水处理的发展
趋势。

２ ．２ ．１ ＵＮＩＴＡＮＫ工艺的组成与特点

ＵＮＩＴＡＮＫ工艺是比利时 ＳＥＧＨＥＲＳ环境工程集团公司针对传统活性污泥法向一体化方
向发展的趋势，在 ２０世纪 ９０年代设计出的一种新型一体化活性污泥法。ＵＮＩＴＡＮＫ 工艺的

图 ２．４ ＵＮＩＴＡＮＫ工艺组成

外形就是一矩形池体，里面被均分为 ３ 个单元池，相
邻单元池之间以开孔的公共墙相隔，以使单元池之间
彼此水力贯通。在 ３ 个单元池内全部配有曝气扩散
装置。其中，外侧池既作曝气池，又当沉淀池；另外，
这两个外侧池上均设有溢流堰，用做出水排放，具体
见图 ２ ．４。

一体化活性污泥法除具有传统活性污泥法的有
机物去除效率高、出水水质好、占地面积小的优点外，
还具有以下特点：

１）处理流程简单，无须另设二次沉淀池，也无须刮泥设备和污泥回流设备。特别是当
采用生物脱氮、除磷系统时，可以节省大量投资与运营费用；

２）设计紧凑，可节省占地面积和基建投资，降低运行费用，如同传统活性污泥法相比，
ＵＮＩＴＡＮＫ工艺节省占地达 ５０％，从而使建设费用降低 １５％ ～ ２０％；

３）几乎完全静止状态下的固液分离效率明显高于传统活性污泥法的动态沉淀效率；
４）吸附再生的交替过程适合脱氮除磷；
５）依靠吸附与再生阶段能有效抑制污泥膨胀；
６）简单、可靠的工艺过程仅需很少的机械设备，易于实现自动化控制；
７）各池之间采用渠道配水，并在恒水位下交替运行，减少管道、闸门、水泵等设备的数

量，水头损失小，降低了运行成本；
８）系统中反应池有效容积能得到连续使用，不需设置闲置阶段，出水堰是固定的，不需

设置浮式撇水器。

２ ．２ ．２ ＵＮＩＴＡＮＫ工艺的运行

ＵＮＩＴＡＮＫ工艺在运行过程中，有两个池处于曝气阶段，而其中的一个边池处于沉淀状
态，处理后出水从堰口排出，剩余污泥从池底排出。例如，污水从左侧矩形池进水，该池作曝
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气池，从连通管到中间矩形曝气池，再经连通管至右侧矩形沉淀池，处理水由固定堰排出，水
流方向由左向右；经过一定时段后，关闭左侧池进水闸，开启中间池进水闸，此时，左侧池开
始停止曝气，而污水从中间池流向右侧池；经一个短暂的过渡段后，关闭中间池进水闸，而改
从右侧池进水，此时右侧池曝气，左侧池经静止沉淀后出水，水流从右向左流动，完成一个切
换周期，这样周而复始，污水即达到净化目标。由于三个池的水位差，促使水流从一个边池
流向中间池再从另一个边池流出，此时进水的一个边池水位最高，并淹没了作为固定堰的出
水槽，当该边池由曝气池过渡到沉淀池时，水位必定下降，残留在出水槽中的污泥污水混合
液需排除，并要用清水冲洗出水槽，排出的混合液及冲洗水汇集到专门的水池，再用小水泵
提升后至中间水池，这些过程均可用程序控制，其过程如图 ２ ．５所示。

图 ２．５ ＵＮＩＲＡＮＫ工艺运行

２ ．２ ．３ ＵＮＩＴＡＮＫ工艺的运行控制

一体化活性污泥法系统的生化降解过程，设有一套简单而紧凑的生物处理监测与控制
仪器，包括溶氧仪、氧化还原电位（ＯＲＰ）、污泥浓度仪、流量计、ｐＨ 计等等，根据水质与水量
情况，改变或设定运行周期，改变进水点，获得相应的污泥负荷。在需要脱氮除磷的系统中，
在池内除了设有曝气设备外，还有搅拌装置，可以根据监测器的指标，切断曝气池供氧，改为
开动搅拌器，形成交替的厌氧、缺氧及好氧条件，如图 ２ ．６所示。

图 ２．６ ＵＮＩＴＡＮＫ工艺的控制

另外，依照好氧过程的溶解氧值，可以控制鼓风机开启程度，维持溶解氧值在一定范围
内变动；还可通过 ＯＲＰ的测定值，监测与控制反硝化过程，使系统进入除磷所要求的厌氧状
态，从而达到脱氮除磷的处理要求。
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２ ．２ ．４ ＵＮＴＡＮＫ工艺应用工程实例

自从 ２０世纪 ９０年代比利时 ＳＥＧＨＥＲＳ 环境工程集团公司推出一体化活性污泥法工艺
后，世界各地已有 １６０多个工程成功地应用了该项技术。在前几年，广东珠江啤酒厂采用了
该项技术，建成投产后效果良好。新加坡、马来西亚、越南等地均采用该技术，建成规模不等
的工业废水或城市污水处理厂。在我国澳门地区，凼仔污水厂和路环污水厂就是采用此工
艺，现把澳门凼仔污水厂的 ＵＮＴ介绍于下。

２ ．２ ．４ ．１ 处理工艺

污水进厂后经泵站提升，通过回转式机械细格栅，去除漂浮物，再经曝气沉砂池，去除砂
砾。曝气沉砂池采用桁车式吸砂机，并带撇油脂设施。沉砂经洗砂机后外运，油脂、栅渣及
脱水后污泥外运至垃圾焚烧厂处置。曝气沉砂池出水通过配水渠进入交替式生物池。每只
池底布置微孔曝气扩散器，在作为沉淀的水池两侧设有斜管以提高沉降效率。每池均有进
水闸门，两侧水池有固定出水堰，并设剩余污泥排放管，水池之间由直径为 ６００ ｍｍ 管道相
通，可以交替运作。池内设有各种监测仪表，能自动控制进出水闸门、排泥闸门及冲洗闸门
等。经过交替生物池处理后的出水，汇集后经计量槽外排。曝气池中采用两台高速离心鼓
风机供气。

生物系统中剩余污泥定期排放，排入重力式浓缩池，经浓缩后的污泥送入机械自动板框
压滤机，脱水污泥外运焚烧，交替生物池及细格栅和曝气沉砂池上部均加屋盖，内设通风管
道，全部风量抽升至生物脱臭设施处理后外排，工艺过程见图 ２ ．７。

图 ２．７ 澳门凼仔污水厂工艺流程

２ ．２ ．４ ．２ 主要设计参数

处理水量为平均流量 ７ × １０４ ｍ３ ／ ｄ，高峰流量 １４ × １０４ ｍ３ ／ ｄ。ＢＯＤ 的容积负荷为
０ ．５８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）；污泥质量浓度 ４ ｋｇ ／ ｍ３；ＢＯＤ 污泥负荷 ０ ． １３５ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）；反应池容积
４ ．６８ × １０４ ｍ３；水力停留时间 １６ ｈ（高峰时为 ８ ｈ）。反应池由三个单元组成，每单元由三池
组成，每池平面尺寸 ２５ ｍ × ２６ ｍ，水深 ８ ｍ；供氧采用 ２台高速离心鼓风机，微气泡扩散器；两
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边池沉淀区采用高度为 １ ｍ斜管，与水平成 ６０°以提高沉淀效率；每处理 １ ｍ３ 污水，处理厂
耗电量为 ０ ．３５ ～ ０ ． ４０ ｋＷ·ｈ ／ ｍ３。本工程由平行的三个单元生物处理池组成，每单元处理水
量为２ ．３３ × １０４ ｍ３ ／ ｄ。总的平面尺寸为 ８０ ｍ × ８０ ｍ，全厂占地面积为 １００ ｍ × １００ ｍ。

２ ．３ 氧化沟活性污泥法

氧化沟活性污泥法又称循环混合式活性污泥法。与传统活性污泥法曝气池相比，氧化
沟具有以下特点：平面多为椭圆型，总长可达几十米，甚至几百米；沟深较浅，一般为 ２ ～
６ ｍ；处理量大，日处理水量为 １ ０００ ～ ５０ ０００ ｍ３，最高可达 １００ ０００ ｍ３；装置简单，进水一般只
要设一根水管即可，亦可设成明渠。出水采用溢流堰式，进出水简单、安全、可靠；流态介于
完全混合和推流之间，形式多样；工艺简单，可以不设初沉池和二沉池，节省造价；对水质、水
温、水量有很强的适应性；污泥龄长、污泥产率低、出水稳定、处理效果好，不仅可达到 ＢＯＤ、
ＳＳ的排放标准，而且因其水力停留时间长，曝气池内有相对独立的缺氧区与好氧区，可达到
脱氮、除磷效果；氧化沟内活性污泥好氧消化比较彻底，故污泥产量少、臭味小、脱水性能好，
可直接浓缩脱水，不必消化。

２ ．３ ．１ 三槽（沟）式氧化沟

三槽（沟）式氧化沟是由丹麦工业大学和克鲁格工程公司开发的，它是与电脑技术相结
合的产物，是一种连续运行的大型氧化沟系统。它分三条沟，每沟间设一过水孔，中沟是曝
气区，两条侧沟根据运行方式作曝气、沉淀交替使用。三条沟都配置一定数量的曝气转刷，

图 ２．８ 三沟式氧化沟示意图

中沟转刷少于两条侧沟。两条侧沟末端配置多个出水堰门。
氧化沟前设有一座配水井，三根进水管分别接通三条沟。剩
余污泥从中沟以混合液的形式由泵排出，如图 ２ ．８ 所示。根
据运行模式，两条侧沟轮流作曝气沟和沉淀沟，每条氧化沟
内设有一个溶解氧探头，可根据溶解氧的设定范围，通过转
刷的运行状况自动控制。各堰的开与闭和沟内的鼓风实现
自动控制，使各沟内能实现专门的处理目的，这样就融会了
氧化沟工艺、间歇式及多级串联活性污泥法工艺的特点。三
槽式氧化沟按好氧、缺氧、沉淀三种不同的工艺条件运行，所
以，除了有一般氧化沟的抗冲击负荷、不易发生短流等优点
外，又不需另建沉淀池，污泥也不用回流，管理更方便。整个
工艺根据输入的运行模式，由 ＰＬＣ系统自动控制和切换。

但三槽式氧化沟也有其缺点，如占地较大，对设备的质量要求高，工艺设计以及与其配
套的运行方式也存在着需要改进的地方。我国自 ２０ 世纪 ９０ 年代初推广应用以来，就对其
进行不断的研究和改进，形成了自己的特色。如在张家港市污水处理厂设计中，将氧化沟进
水端池边拉平，用池外两个三角形池子代替原先分设的配水井直接配水，使平面布置更加简
单，投资更省；又如在常熟市城北污水处理厂的设计中，根据其特点，从生物脱氮除磷的机理
考虑，把中沟排泥改为侧沟排泥，使磷的去除率达到了 ８９％，比原设计的 ６５％提高了 ２４％。
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２ ．３ ．２ 五槽（沟）式氧化沟

三槽（沟）式氧化沟的容积利用率低、设备利用率也较低，这对于处理较高浓度的污水来
说是不经济的。由三槽（沟）式氧化沟的工作原理可知，其中间沟一直作为生化反应池，如增
加中间沟的容积即可增加容积及设备的利用率，从而降低工程造价。为此，出现了五槽（沟）
式氧化沟，即以等容积的五条环形沟并联组成五槽（沟）式氧化沟，各沟之间以孔洞连通，两
边沟交替作为沉淀池、生化池，中间三条沟作为生化池，配水井可交替向五条沟中的任一条
沟配水，并通过控制转刷的开、停以及高、低速运行来达到各沟中好氧、缺（厌）氧、沉淀等不
同的运行状态。

五槽（沟）式氧化沟的运行模式类似于三沟式氧化沟，其两边沟交替作为沉淀池和曝气
池，中间三沟（交替进水）作为缺氧池、好氧池。沟内配备带双速电机的曝气转刷，其在高
速运行时曝气充氧，在低速运行时维持沟内的混合液流动，为反硝化创造一个缺氧环境。南
通市污水处理厂采用的是五槽（沟）式氧化沟工艺，该工程采用的工作周期为 ８ ｈ，运行方式
分为 ６个阶段，见图 ２ ．９。

图 ２．９ 五沟式氧化沟的运行操作程序

阶段 Ａ（１ ．５ ｈ）：污水进入 １ 号沟，由 ５ 号沟出水。１ 号沟转刷低速运行，因处于缺氧状
态而进行反硝化；２、３、４号沟转刷高速运行，进行有机物的降解和硝化。

阶段 Ｂ（１ ．５ ｈ）：污水进 ３ 号沟，仍由 ５ 号沟出水。３ 号沟转刷低速运行，因处于缺氧状
态而进行反硝化；１、２、４号沟转刷高速运行。

阶段 Ｃ（１ ｈ）：污水进入 ２号沟，由 ５号沟出水。１、２号沟转刷低速运行，３、４ 号沟转刷高
速运行；１号沟转刷停开，处于出水过渡状态。

阶段 Ｄ（１ ．５ ｈ）：污水进入 ５号沟，由 １号沟出水。５号沟转刷低速运行，处于缺氧状态；
２、３、４号沟转刷高速运行。

阶段 Ｅ（１ ．５ ｈ）：污水进入 ３号沟，仍由 １号沟出水。３号沟转刷低速运行，２、４、５ 号沟转
刷高速运行。

阶段 Ｆ（１ ｈ）：污水进 ４号沟，仍由 １号沟出水。４号沟转刷低速运行，２号、３号沟转刷高

·２２· 污水生物处理新技术



速运行；５号沟转刷停止运行，处于出水过渡状态。
上述各阶段的时间设定及运行周期可根据实际情况进行适当调整。
由运行方式可见，五槽（沟）式氧化沟每条沟每天用于生物处理的时间：１、５ 号沟为 ９ ｈ，

２、３、４号沟为 ２４ ｈ。由此可得出，五槽（沟）式氧化沟的容积利用率为 ０ ． ７５，比三槽（沟）式氧
化沟的容积利用率（０ ．５５）提高了 ２０％，设备利用率也提高了 ２０％。另外，采用五槽（沟）式
氧化沟与采用三槽（沟）式氧化沟相比，其池体体积、曝气转刷数可减少 ２７％，工程投资可减
少 ２０％ ～ ３０％，经济效益显著。另外，五槽（沟）式氧化沟能够实现全时反硝化，即五沟中总
有一槽（沟）处于缺氧反硝化运行状态。全时反硝化可达到更高的脱氮效率，减少耗氧量，并
节省能耗。而三槽（沟）式氧化沟每天只有 １３ ．５ ｈ处于反硝化运行状态。

２ ．３ ．３ 生物膜氧化沟

生物膜氧化沟正是通过在普通氧化沟内放置合适填料而发展起来的一种新型的将活性
污泥法与生物膜法相结合的混合污水处理工艺，如图 ２ ．１０所示。

图 ２．１０ 生物膜氧化沟

何太江、陈吕军等通过生物膜氧化沟和普通氧化沟的清水实验发现：
１）生物膜氧化沟内填料与水流方向平行安装时效果最佳；
２）生物膜氧化沟对氮的去除效果明显优于普通氧化沟，对 ＣＯＤ、ＳＳ的去除效果相当接近；
３）生物膜氧化沟的悬浮固体沉降性能优于普通氧化沟，易于管理；
４）生物膜氧化沟在沉淀池和污水回流系统方面的建设投资低于普通氧化沟污水处理厂。

２ ．４ ＣＡＳＳ活性污泥法工艺

循环式活性污泥系统（ＣＡＳＳ或 ＣＡＳＴ工艺）以序批式曝气 － 非曝气方式间歇运行，将生
物反应过程和泥水分离结合在一座池中进行，是一种“充水和排水”的活性污泥法系统，废水
按一定的周期和阶段得到处理，是间歇式好氧活性污泥反应器（ＳＢＲ）工艺的一种更新变
形，１９７８ 年由 Ｇｏｒｏｎｓｚｙ 教授在氧化沟技术和 ＳＢＲ 工艺的基础上开发而成。ＣＡＳＳ 工艺在 ２０
世纪 ７０年代开始得到研究和应用，随着电子计算机的日益普及，由于其具有系统组成简单、
投资低、运行灵活、可靠性好、无污泥膨胀等优点，具有脱氮除磷功能及抗冲击负荷能力而越
来越得到重视。目前，ＣＡＳＳ工艺已在欧美等国家得到较为广泛的应用，国内也已开始对此
工艺进行研究并逐步在城市污水、啤酒、医院、制药、印染和化工等工业废水处理的实际工程
中得到应用。目前全世界有 ３００余座各种规模的 ＣＡＳＳ污水处理厂正在运行或建造中。
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２ ．４ ．１ ＣＡＳＳ工艺的基本原理

ＣＡＳＳ工艺将可变容积活性污泥法过程和生物选择器原理进行有机的结合，覆盖包容了
各种描述此类工艺所采用的如简称为 ＩＤＥＡ的间隙排水延时曝气工艺（Ｉｎｔｅｒｍｉｔｔｅｎｔｌｙ Ｄｅｃａｎｔ
ｅｄ Ｅｘｔｅｎｄｅｄ Ａｅｒａｔｉｏｎ）、ＩＤＡＬ 间隙排水曝气塘工艺（Ｉｎｔｅｒｍｉｔｔｅｎｔｌｙ Ｄｅｃａｎｔｅｄ Ａｅｒａｔｅｄ Ｌａｇｏｏｎｓ）、
ＩＣＥＡＳ间隙式循环延时曝气活性污泥法（Ｉｎｔｅｒｍｉｔｔｅｎｔ Ｃｙｃｌｉｃ Ｅｘｔｅｎｄｅｄ Ａｅｒａｔｉｏｎ Ｓｙｓｔｅｍ）、ＣＡＳＰ或
ＣＡＳＴ的循环式活性污泥法（Ｃｙｃｌｉｃ Ａｃｔｉｖａｔｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ Ｐｒｏｃｅｓｓ、Ｃｙｃｌｉｃ Ａｃｔｉｖａｔｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ）。
１９６９年 Ｇｏｒｏｎｓｚｙ教授从连续进水间隙运行的氧化沟工艺着手，从事可变容积活性污泥法的
研究和开发工作，并于 １９７５ 年将连续进水间隙运行的工艺方法应用于鼓风曝气的矩形池
子；１９７８年又利用活性污泥基质积累再生理论，根据基质去除与污泥负荷的实验结果以及
污泥活性组成和污泥呼吸速率之间的关系，将生物选择器与序批式活性污泥法工艺加以有
机的结合，开发成功循环式活性污泥法，见图 ２ ．１１。于 １９８４年和 １９８９ 年分别在美国和加拿
大取得循环式活性污泥法工艺的专利（ＣＡＳＳ）。

图 ２．１１ ＣＡＳＳ工艺示意图

ＣＡＳＳ工艺的前身为 ＩＣＥＡＳ 工艺，也由 Ｇｏｒｏｎｓｚｙ 教授开发而成。ＣＡＳＳ 工艺在沉淀阶段
无进水，故可保证沉淀过程在静止的环境中进行；在操作循环的曝气阶段（同时进水）完成生
物降解过程；在非曝气阶段完成泥水分离功能；排水装置系移动式撇水堰，籍此可将每一循
环操作中所处理的废水经沉淀阶段后排出系统。图 ２ ．１２表示单池或多池 ＣＡＳＳ系统的各个
循环操作过程，可看出生物选择器和主反应区之间的相互联系。

与传统意义的 ＳＢＲ反应器不同，ＣＡＳＳ工艺在进水阶段中不设单纯的充水过程或缺氧进
水混合过程；另外一个重要特征是在反应器的进水处设置一生物选择器，它是一容积较小的
污水污泥接触区，进入反应器的污水和从主反应区内回流的活性污泥在此相互混合接触。
生物选择器的设置严格遵循活性污泥种群组成动力学的有关规律，创造合适的微生物生长
条件并选择出絮凝性细菌，其机理和作用在 ２０ 世纪 ７０ ～ ８０ 年代分别由 Ｃｈｕｄｏｂａ 和 Ｗａｎｎｅｒ
进行了深入的研究。大量研究结果表明，设计合理的生物选择器可有效地抑制丝状性细菌
的大量繁殖，克服污泥膨胀，提高系统的稳定性。工艺根据微生物的实际增殖情况自动排除
剩余污泥量，处理出水通过移动式滗水器排出。ＣＡＳＳ工艺中的池子构造和操作方式可允许
在一个循环中同时完成硝化和反硝化过程。整个系统以推流方式运行，而各反应区则以完
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图 ２．１２ ＣＡＳＳ系统的循环操作过程

全混合的方式运行，以实现同步硝化 －反硝化功能。在设计生物选择器时，必须确保在高污
泥絮体负荷条件下有利于磷释放的环境；能保证通过酶反应机理快速去除废水中的溶解性
物质（累积在微生物体内）；在污泥回流液中存在的少量硝酸盐氮（ＮＯ３ － Ｎ 质量浓度约为 ２
ｍｇ ／ Ｌ）可加快反硝化；反硝化量可达整个系统反硝化容量的 ２０％左右；泥水混合液通过主反
应区，顺序经过缺氧—好氧—缺氧—厌氧环境，活性污泥在此过程中得到再生。ＣＡＳＳ 工艺
运行过程的一个周期由充水—曝气、充水—泥水分离、上清液滗除和充水—闲置等四个阶段
组成。

２ ．４ ．２ ＣＡＳＳ工艺的设计

２ ．４ ．２ ．１ 生物选择区的设置

生物选择区是利用活性污泥基质的积累 － 再生理论，根据基质去除与污泥负荷以及呼
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吸速率之间关系的实验结果而设置的，在防止污泥膨胀及辅助脱氮除磷方面都有良好的功
能。ＣＡＳＳ系统以推流方式运行，而各个反应区则以完全混合的方式运行，每个反应区内基
质浓度不同，这样恰好符合了生物的积累 －再生原理，使活性污泥在生物选择区中先经历一
个高负荷的反应阶段，将废水中的溶解性易降解有机物通过酶转移予以快速的吸附和吸收，
进行基质的积累，然后在主反应区中再经历一个低负荷的反应阶段，完成基质降解，从而实
现活性污泥的再生。再生的污泥以一定的比例回流至生物选择区，以进行基质的再次积累
再生过程。

生物选择区的设计应最大程度地促进微生物对基质的积累过程，为此可由污泥的絮体
负荷（Ｆ ／ Ｍ）和相应的污泥耗氧速率的关系确定污泥的最大基质储存能力，然后根据所得的
絮体负荷 －基质去除关系进行生物选择区的设计，使其在低于设计负荷的各种进水情况下
对易降解物质的去除实行自动调节。生物选择区的水力停留时间应满足生成非膨胀污泥以
及通过快速吸附作用将水中溶解性底物转移至活性污泥中的时间，这至少需要 ２ ～ ２０ ｍｉｎ。
通常生物选择区的水力停留时间为 ０ ．５ ～ １ ｈ，以不超过总 ＨＲＴ的 ５％ ～ １０％为宜。

２ ．４ ．２ ．２ 污泥回流比

主反应区流向生物选择区的回流污泥一般是以每天将主反应区中的污泥全部循环一次
为依据来确定回流比，对于城市污水来说，其流量一般为旱季进水流量的 ２０％。生物选择
区的大小和污泥回流比都不是固定的，可根据试验和实际情况进行调整以找出最佳条件。
强绍杰等人在应用 ＣＡＳＳ工艺处理啤酒废水时发现，实际进水 ＣＯＤ超过设计参数的 ３０％ ～
６０％时，会导致污泥膨胀，可采用增大污泥回流比和增大生物选择区容积的方法解决污泥膨
胀问题。

２ ．４ ．２ ．３ 运行时间的分配

ＣＡＳＳ工艺的运行由进水—曝气、沉淀（进水）、滗水、充水—闲置 ４ 个基本过程组成，每
个基本过程的时间对处理效果都有影响。Ｇｏｒｏｎｓｚｙ认为，合理的时间分配为：曝气时间占总
循环时间的 ５０％ ～ ６０％，沉淀时间占 ３０％，滗水和闲置时间分别不超过 １０％和 ５％，但是在
实际应用中，必须根据原水水质由试验来确定最佳值，通常总循环时间可设置为 ４ ～ １２ ｈ。
对于城市污水来说，在正常旱流条件下典型的操作循环为 ４ ｈ，包括 ２ ｈ 曝气、１ ｈ 沉淀、１ ｈ
滗水和闲置。如果进水流量增加使系统进入高峰循环阶段，则整个操作循环时间减少。当
进水流量低于设计负荷时，可以缩短曝气时间或者采用 ６ ｈ循环，增加 ２ ｈ 的闲置时间。对
工业废水处理来说，比较常见的是采用 ６ ｈ和 ８ ｈ循环。

２ ．４ ．２ ．４ ＤＯ值的控制

在 ＣＡＳＳ工艺中，ＤＯ值的控制是非常重要的，通过 ＤＯ值的控制可以实现高效的同步硝
化和反硝化，在曝气过程中使主反应区的主体处于好氧状态进行硝化；同时在活性污泥絮体
内部，ＤＯ向其中的扩散受到限制而呈现缺氧状态，而浓度较高的硝酸盐氮则能很好地渗透
到絮体内部进行反硝化，从而实现同步硝化与反硝化；而且生物除磷也要求适当控制 ＤＯ浓
度，使活性污泥絮体内部 ＯＲＰ在 － １５０ ～ １００ ｍＶ 变化，因此，一般采用置于池内或污泥回流
管线上的 ＤＯ探头来控制。
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２ ．５ ＡＢ活性污泥法工艺

ＡＢ法是吸附 － 生物降解法（Ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ Ｂｉｏ － ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ）的简称，是德国亚琛大学
ＢＢｏｈｎｋｅ教授于 ２０世纪 ７０年代中期开发的一种工艺，属超高负荷活性污泥法。该工艺不设
初沉池，由 Ａ段和 Ｂ段二级活性污泥系统串联组成，并分别有独立的污泥回流系统。ＡＢ工
艺对 ＢＯＤ、ＣＯＤ、ＳＳ、磷和氨氮的去除率，一般均高于常规活性污泥法。其突出的优点是 Ａ段
负荷高，抗冲击负荷能力强，特别适用于处理浓度较高、水质水量变化较大的污水，其主要弱
点为产泥量较大，而且 ＡＢ法工艺不具备深度脱氮除磷功能，出水水质尚达不到防止水体富
营养化的要求。但目前 ＡＢ工艺的 Ｂ段可根据不同的要求按延时器的原理设计。

图 ２．１３ ＡＢ法工艺流程

２ ．５ ．１ ＡＢ法的工艺流程

ＡＢ 法的工艺流程如图 ２ ． １３
所示。污水由城市排水管网经格
栅和沉砂池直接进入 Ａ段，该段污
泥负荷很高，泥龄短，水力停留时
间很短，约为 ３０ ｍｉｎ；Ｂ段污泥负荷
较低，水力停留时间约为 ２ ～ ６ ｈ，
泥龄 １５ ～ ２０ ｄ。由于 Ａ 段的有效
功能使 Ｂ段的处理效果得以提高，
不仅能进一步去除 ＢＯＤ、ＣＯＤ，而且提高了硝化效果。

２ ．５ ．２ ＡＢ法的基本原理

ＡＢ法处理污水过程分两个阶段：Ａ段和 Ｂ段。Ａ段细菌数量多，主要以吸附絮凝作用、
吸收、氧化等方式去除有机物。吸附作用始于市政管网，污水在市政管沟内流动时，部分有
机物被管道内滋生的细菌吸附，原污水到达 Ａ段后，由于 Ａ段存在大量的细菌，这种吸附去
除作用得到加强，有机物被进一步去除。Ｂ 段去除有机污染物的方式与普通活性污泥法基
本相似，主要以氧化为主。难溶性大分子物质在胞外酶的作用下水解为可溶的小分子，可溶
小分子物质被细菌吸收到细胞内，由细菌细胞的新陈代谢作用将有机物质氧化为 ＣＯ２、Ｈ２Ｏ
等无机物而产生能量储存于细胞。Ａ、Ｂ 两段的细菌密度和生理活性都各不相同，Ａ 段的细
菌密度几乎是 Ｂ段的 ２倍，总活性也明显高于 Ｂ段，因此，Ａ段对有机物的去除起着关键作
用，并为 Ｂ段有机物的进一步去除创造了良好的条件。

２ ．５ ．３ ＡＢ法中 Ａ段的重要作用

２ ．５ ．３ ．１ ＡＢ法中 Ａ段的作用机理

ＡＢ法流程遵循以下两条基本原理。
１）与单段系统相比，微生物群体完全隔开的两段系统能取得更高效和更稳定的处理效

果。
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２）由于 ＡＢ法不设初沉池，为此一个连续工作的 Ａ段，由于外界连续不断地接种具有很
强繁殖能力和抗环境变化能力的短世代原核生物，提高了处理工艺的稳定性。

一些排水工程系统的大量测试表明，原污水和排水沟渠内表面已存在大量细菌，这些细
菌并在排水管网中发生增殖、适应和选择等生物学过程，使原污水中出现生命力旺盛且能适
应原污水环境的微生物群落。生物处理去除污水有机物的作用方式主要包括絮凝、吸附、吸
收和生物降解等过程，不同运行条件下，占主导作用的过程将有所不同。一般城市污水中所
含的 ＢＯＤ和 ＣＯＤ约 ５０％以上是由悬浮固体（ＳＳ）形成的。ＡＢ法的 Ａ段去除污水中非溶解
性有机物的效率很高。Ａ段能充分利用原污水中繁殖能力很强的微生物并不断进行更新，
但由于 Ａ段的水力停留时间和泥龄均很短，缺乏污泥充分再生的有利条件，只有部分快速
降解的有机物得以氧化分解，因此，Ａ 段中的 ＭＬＳＳ 大部分由原污水中的悬浮固体组成，而
靠生物降解产生的 ＭＬＳＳ量仅占小部分。根据活性污泥在与污水接触的短时间内，就能快
速吸附大量有机物的特性，Ｂｏｈｎｋｅ认为，Ａ段主要通过絮凝吸附作用去除 ＢＯＤ，而靠氧化分
解去除 ＢＯＤ所占比例较小。中国市政华北设计院结合某城市污水处理工程所做试验表明：
Ａ段中絮凝去除占 Ａ段 ＢＯＤ去除的 ６５％左右，增殖导致的去除约占 ３５％。增殖作用去除的
ＢＯＤ基本上是溶解性 ＢＯＤ。Ａ段对有机物的去除不是以细菌快速增殖降解作用为主，而是
以细菌的絮凝吸附作用为主，静态试验表明，原污水中存在的大量适应原污水的微生物，具
有自发絮凝性。当它们进入 Ａ段曝气池后，在 Ａ段原有菌胶团的诱导促进下很快絮凝在一
起，这种絮凝体具有较强的吸附能力和良好的沉降性能。由上述可知，Ａ段的处理效果优于
初沉池的原因在于，通过絮凝吸附和生物降解作用对悬浮物和部分溶解性有机物的去除，其
中，絮凝吸附起主导作用。

２ ．５ ．３ ．２ Ａ段对 Ｂ段的影响

从上面对 ＡＢ法中 Ａ段的作用机理分析可知，Ａ段具有高效和稳定的特点。因此，Ａ段
的存在是保证 Ｂ段高效运行的关键。

１）Ａ段的存在可使 Ｂ段的运行负荷减少 ４０％ ～ ７０％，在给定的容积负荷下，活性污泥
曝气池的总容积可减少到原容积的 ４５％左右。

２）原污水的浓度变化在 Ａ段得到明显的缓冲，使 Ｂ段只有较低的、稳定的污染物负荷，
污染物和有毒物质的冲击对 Ｂ段的影响减小，从而保证了污水处理厂的净化效果。

３）由于 Ａ段对部分氮和有机物的去除，以及 Ｂ段泥龄的加长，改善了 Ｂ段硝化过程的
工艺条件，硝化效果得以提高。

４）Ａ段的存在使得 ＡＢ法工艺的抗冲击能力很强，主要原因包括下列几点：① Ａ段中起
主导作用的是物化和生物絮凝过程，因而对冲击负荷的敏感性较小，去除效果稳定；② Ａ段
污泥主要是以进水中细菌为接种而繁殖，并且泥龄很短、更新快，进水中的细菌已适应原水
质，抗冲击力较强，因此，污泥无需驯化即可很快恢复正常状态；③ 低负荷运行的 Ｂ段，活性
污泥混合液自身具有很强的稀释缓冲能力和解毒能力。

２ ．５ ．４ 污水处理厂运行特点及结果

１）选用的 ＡＢ工艺合理、可靠，即使在进水水质变化幅度大，可生化性较差的情况下仍
可取得稳定的、较好的出水水质。
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２）控制 Ａ段对有机物的去除率，保证 Ｂ段进水中 ＢＯＤ５ ／ Ｎ ＞ ３，ＡＢ工艺在良好的运转条
件下对 Ｎ、Ｐ也有较高的去除率。

３）ＡＢ工艺加砂滤对 ＢＯＤ、ＮＨ３ － Ｎ、ＴＰ 均有较高的去除能力，其去除率分别为 ９７％、
９４％、９７％，具体见表 ２ ．３。

表 ２．３ ＢＯＤ、ＮＨ３ － Ｎ、ＴＰ的去除效果

处 理 效 率处理阶段

项目
ＢＯＤ ／ ％ ＮＨ３ － Ｎ ／ ％ ＴＰ ／ ％

Ａ段 ５２ ４２ ６４

Ｂ段 ９１ ８８ ９１
砂滤 １４ ２６ ２１
总效率 ９７ ９４ ９７

２ ．５ ．５ ＡＢ法的应用实例

与传统活性污泥法相比，ＡＢ工艺在 ＣＯＤ、ＢＯＤ、ＳＳ、总磷和总氮上的去除率均高于前者，
且在工程投资和运行费用方面也较省。在德国、瑞士、希腊等国，一些老厂因处理出水达不
到排放标准，将原来的常规活性污泥法改为 ＡＢ法从而解决了问题。目前全世界有 ６０ 多座
采用 ＡＢ工艺的污水厂在运行、设计和规划之中。在我国，上海、山东等地也有采用 ＡＢ工艺
的污水处理厂，表 ２ ．４列出了国内外一些采用 ＡＢ工艺的污水厂的运行情况及运行参数。

表 ２ ．４ 国内外用 ＡＢ法的污水处理厂运行参数和运行效果

污 水 厂 名
中 国 德 国 奥地利

山东淄博
污水厂

青岛海泊
河污水厂

上海松江
污水厂

上海嘉定
污水厂

Ｋｒｅｆｅｌｄ Ｒｈｅｉｈａｕｓｅｎ Ｓｉｇｇｚｅｒｗｉｅｓｏ

处理流量 ／（１０４ ｍ３·ｄ－ １） １４ ８

污水成分
工业废水
８５％以上

工业废水
２ ／ ３

工业废水
８０％ ～ ８５％

工业废水
７０％

工业废水
１ ／ ４

进水 ＳＳ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ２５０ ３５０ ２５０ ～ ２８０ ４００ ～ ５００
进水 ＢＯＤ５ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ２００ ～ ２２５ ３００ ２００ ～ ２２５ ２００ ～ ３００ ３００ ～ ３５０ ２２２ ３００
进水 ＣＯＤＣｒ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ５００ ～ ６００ ７００ ５００ ～ ６００ ６００ ～ ７００ ７ ８００ ４０５ ２８０
进水 ＮＨ４ － Ｎ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ５０ ３９

Ａ

段

ＢＯＤ５ 污泥负荷 ／［ｋｇ·（ｋｇ·ｄ）－ １］ ４．５ ４．０ ４．３ ４．０ ４．３ ５ ４．５
溶解氧 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ０．３ ～ ０．５
回流比 ／ ％ ５０ ～ ７５
泥龄 ／ ｈ ４ ～ ５．５ ５．５２
停留时间 ／ ｍｉｎ ３６ ４８ ３７．２ ７２ ４０ ３０
ＢＯＤ５ 容积负荷 ／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］ １０ １０ ８．７５ １６
曝气池混合液质量浓度 ／（ｋｇ·ｍ－ ３） １．５ ～ ２．０ ２．０ ４．０ １．５ ～ ２．２
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续表 ２ ．４

污 水 厂 名
中 国 德 国 奥地利

山东淄博
污水厂

青岛海泊
河污水厂

上海松江
污水厂

上海嘉定
污水厂

Ｋｒｅｆｅｌｄ Ｒｈｅｉｈａｕｓｅｎ Ｓｉｇｇｚｅｒｗｉｅｓｏ

Ｂ

段

污泥负荷（ＢＯＤＣｒ）／［ｋｇ·（ｋｇ·ｄ）－ １］ ０．１２５ ０．３７ ０．１３ ０．４ ０．１５ ０．３
溶解氧 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ０．７ ～ ２．０
回流比 ／ ％ １００ 氧化沟
泥龄 ／ ｈ ２１ ２１
停留时间 ／ ｈ ６ ．２６ ４．２ ６．３ ６．０
容积负荷（ＢＯＤ５）／［ｋｇ（ｍ３·ｄ）－ １］ ０．５２５ ０．５ ０．４３ ０．６
曝气池混合液浓度 ／（ｋｇ·ｍ－ ３） ３．４５ ３．４５ １．５ ３．３ ｇ ／ Ｌ

出水 ＢＯＤ５ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） １５ １７ ＜ ３０ ＜ ３０ ５ ～ ７ １７ ９．１
进水 ＣＯＤＣｒ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ５０ ６１ ＜ １５０ ＜ １００ ４０ ～ ５０ ５２ ４４

出水 ＳＳ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） １５ ２０ ＜ １００

Ａ段沉淀池停留时间 ／ ｈ １ ．３ １．５５ １．９

Ｂ段沉淀池停留时间 ／ ｈ ３ ．９ ５．４６ ５．９

２ ．６ ＬＩＮＰＯＲ工艺

ＬＩＮＰＯＲ工艺由德国 ＬＩＮＤＥ股份公司的 Ｍｏｒｐｅｒ博士于 ２０世纪 ８０年代初首次提出，是传
统活性污泥工艺的一种改进，其反应器实际上是传统活性污泥法与生物膜法相结合而组成
的双生物组分生物反应器，它在传统工艺曝气池中投加一定数量的多孔、泡沫塑料颗粒作为
活性生物的载体材料，开发此工艺的目的是为了改进传统工艺的处理效能和运行可靠性，防
止污泥流失、污泥膨胀及提高氮磷去除效果等。

图 ２．１４ ＬＩＮＰＯＲ工艺流程图

２ ．６ ．１ ＬＩＮＰＯＲ工艺工作原理

ＬＩＮＰＯＲ工艺流程图如图 ２ ． １４ 所示。
ＬＩＮＰＯＲ工艺最大的特点是在曝气池中
添加特殊填料，反应器中所投加的填料
通常占其有效容积的 １０％ ～ ３０％。能用
做 ＬＩＮＰＯＲ反应器填料的材料必须满足
严格的要求：如比表面积大，孔多且均
匀，具有良好的润湿性、机械性、化学性
和生物稳定性等，以保证该工艺的良好
运行效果及较长的运行周期。目前，可
用做此载体的材料仅有几种，而多孔性泡沫海绵或泡沫塑料是其中最常用的两种，其大小为
１２ ～ １５ ｍｍ，空隙率为 ９０％，微生物在其表面生长后，密度略大于水，在静水中的沉淀速度为
２ ～ １０ ｃｍ ／ ｓ，小于传统曝气所需的搅拌速度，因而易通过曝气而使其在池中呈流化态。泡沫
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填料的比表面积为（１ ～ ５）× １０３ ｍ２ ／ ｇ，虽比活性碳低得多，但比一般生物滤池填料的比表面
积（１ ～ ２）× １０２ ｍ２ ／ ｇ要高得多。由于此填料的孔径比活性碳颗粒的大得多，因而有利于大
小约 １０ － ２ ｍｍ的细菌和 １０ － １ ｍｍ的原生动物进入其空隙。进入其空隙的微生物并不完全处
于附着生长状态，而是在空隙间充满了微生物，并存在着微生物附着生长和悬浮生长状态的
不断交换。曝气所产生的紊动作用及气泡在空隙内外的传质，使其中的微生物保持较好的
活性并避免结团现象的发生。由于 ＬＩＮＰＯＲ 反应器运行时填料处于悬浮态，因而为防止其
随处理出水的流失，需在反应器的出水区一端设置一道专门设计的穿孔不锈钢格栅。为防
止填料堵塞格栅，通常要求在出水区的格栅处进行鼓泡曝气。此外，为防止填料在窄长形的
ＬＩＮＰＯＲ反应器出水区的过多积聚，也需用气体泵将部分填料从出水区回送至进水区。在
ＬＩＮＰＯＲ反应器运行的初期，可分批将填料投入曝气池，使之形成一层悬浮层并得到润湿，使
微生物在其表面生长在水中呈淹没状并最终呈流化态。

ＬＩＮＰＯＲ反应器实际上是一种传统活性污泥工艺和生物膜工艺相结合而组成的双生长
型生物体反应器，通过投加满足特殊要求的生物载体并使之处于流化态，不仅大大增加了反
应器中的生物量，增强了系统的运行稳定性及对冲击负荷的抵御能力，而且还可通过运行方
式的改变使其具有不同的处理效能，达到不同的处理目的和要求。

２ ．６ ．２ ＬＩＮＰＯＲ工艺的不同运行方式及其应用

ＬＩＮＰＯＲ工艺可根据其所能达到的处理功能和对象的不同，以三种不同的方式运行：
１）主要用于去除废水中的含碳有机物的 ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ工艺；
２）用于同时去除废水中的碳和氮的 ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ ／ Ｎ工艺；
３）用于脱氮的 ＬＩＮＰＯＲ － Ｎ工艺。
目前，这三种不同形式的 ＬＩＮＰＯＲ工艺已在德国、奥地利、澳大利亚、日本和印度等国家

的城市污水和工业废水的处理中得到实际应用。

２ ．６ ．２ ．１ ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ工艺及其应用

ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ工艺主要用于去除废水中的有机碳污染物。与传统活性污泥法不同的是该
工艺中生物体由两部分组成：一部分附着生长于多孔塑料泡沫填料中（上）；另一部分悬浮于
混合液中。载体材料表面及空隙内的生物量通常可达 １０ ～ １８ ｇ ／ Ｌ，最大可达 ３０ ｇ ／ Ｌ；混合液
的污泥质量浓度则可达 ５ ～ １０ ｇ ／ Ｌ。运行过程中，附着生物体被设置在曝气池末端的特制格
栅截留，而处于悬浮态的活性污泥则可穿过格栅而流出曝气池，并在二沉池中进行泥水分
离，实现污泥的回流。

ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ工艺几乎适用于所有形式的曝气池，因而特别适用于对超负荷运行的城市
污水和工业废水活性污泥处理厂的改造，即应用 ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ工艺可在不增加原有曝气池容
积和不变动其他处理单元的前提下提高处理能力、处理效果及运行稳定性。ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ工
艺在欧洲较多国家已得到较广泛的应用，如德国慕尼黑市 Ｇｒｏｐｌａｐｅｎ纸板厂污水处理工艺原
采用典型的传统活性污泥法工艺，其设计污染负荷为 ２３０ 万人口当量，曝气池的总容积为
３９ ３００ ｍ３，分 ３组独立运行，每组又分为 ９ 个并联运行的曝气池，每个曝气池的容积为
１ ５００ ｍ３。该厂在运行过程中，由于水量增加而存在处理出水水质超标问题（其中包括氮的
问题），为此将其中两组改造成为 ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ工艺。改造后，在两组系统的曝气池中分别投
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加 ３０％的多孔性泡沫塑料方体。改造后，尽管有机负荷大大超过设计值（如 ＢＯＤ５ 设计负荷
为 ２ ．６６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），而实际为 ４ ．０４ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）），但经 ２４ ｈ连续采样的监测结果表明，处理出
水水质得到明显的改善，达标排放，并优于设计值，表 ２ ．５为运行监测结果。

表 ２ ．５ 德国慕尼黑市 Ｇｒｏｐｌａｐｅｎ纸板厂 ＬＩＮＰＯＲ－ Ｃ处理工艺运行效果

项 目
连续 ４年年平均监测结果

１ ２ ３ ４
进水 ＢＯＤ５ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ２３５ ２４２ １９７ ２１０
出水 ＢＯＤ５ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） １０ ８ １０ ７
ＢＯＤ５ 去除率 ／ ％ ９６ ９７ ９５ ９７
进水 ＣＯＤＣｒ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ５２６ ５５４ ４９８ ５８１
出水 ＣＯＤＣｒ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ８３ ７２ ８２ ８８
ＢＯＤ５ 去除率 ／ ％ ８４ ８７ ８４ ８５
进水 ＢＯＤ５ ／ ＣＯＤＣｒ ０ ．４５ ０．４３ ０．４０ ０．３６

ＢＯＤ５ 容积负荷 ／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］ １．５ １．３ １．１５ １．０７

ＢＯＤ５ 污泥负荷 ／［ｋｇ·（ｋｇ·ｄ）－ １］ ０．２８ ０．２２ ０．１６ ０．１７

ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ工艺的另一个成功应用的实例是澳大利亚的一家造纸厂废水经厌氧处理后
出水的处理。该工艺设两组，由两个直径为 １２ ｍ、深为 ９ ｍ、容积为 １ ０００ ｍ３ 的圆形钢结构
ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ反应器组成。反应器内填料的投加量为 ２５％。运行结果表明，尽管厌氧处理段
的效果不佳而导致 ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ工艺的进水负荷较高，但经 ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ反应器处理后的出水
仍可完全达标。运行中附着生长的生物量为 １５ ｇ ／ Ｌ，平均 ＭＬＳＳ为 ７４ ｇ ／ Ｌ（低于设计值）。

２ ．６ ．２ ．２ ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ ／ Ｎ工艺及其应用

ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ ／ Ｎ工艺具有同时去除废水中碳和氮的双重功能，与 ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ工艺的区别
在于其有机负荷较低。与传统工艺不同的是，在 ＬＩＮＰＯＲ － Ｃ ／ Ｎ 工艺中，由于存在较大数量
的附着生长硝化细菌及其在反应器中较悬浮态微生物长得多的滞留时间，因而在较高的负
荷下仍可获得良好的硝化效果。同时由于在填料内部存在无数微型的缺氧区，因而可实现
有效的反硝化作用，脱氮率可达 ５０％以上。日本 Ｂｉｓａｉ市的一家纺织厂采用该工艺对原有的
传统工艺进行了改造，处理效果得到明显改善，其中 ＣＯＤＣｒ去除率由原来的 ５０％提高到
７２％，ＴＮ去除率由原来的 ５４％提高到 ７５％。

２ ．６ ．２ ．３ ＬＩＮＰＯＲ － Ｎ工艺及其应用

ＬＩＮＰＯＲ － Ｎ工艺十分简单，可在极低或不存在有机底物的情况下对废水实现良好的脱
氮效果，常用于经二级处理后的工业废水和城市污水的深度处理。传统工艺出水中的有机
物浓度通常是比较低的，具有适合于硝化菌生长的良好环境，不存在异养菌与硝化菌的竞争
作用，因而在 ＬＩＮＰＯＲ － Ｎ工艺中处于悬浮生长的生物体几乎不存在，而只有那些附着生长
的生物体。在运行过程中可清楚地观察到反应器中载体的工作状况，所以，ＬＩＮＰＯＲ － Ｎ 的
反应器又被称做“清水反应器”。ＬＩＮＰＯＲ － Ｎ 工艺中，所有的生物体都附着生长于载体表
面，因而运行过程中无需污泥的沉淀分离和回流，从而简化了工艺并节省了投资和运营费。
１９９１年，德国制定了氨氮和 ＴＮ的出水排放标准：在温度不低于 １２℃的情况下，处理后出水
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中的氨氮和 ＴＮ的质量浓度分别不得超过 １０ ｍｇ ／ Ｌ和 １５ ｍｇ ／ Ｌ。为此，德国有不少的污水处
理厂纷纷采用 ＬＩＮＰＯＲ － Ｎ工艺（填料投量 ３０％）对原有工艺进行改造或直接采用改造工艺。
其中 Ａａｃｈｅｎ市最大的 ＬＩＮＰＯＲ － Ｎ工艺污水处理厂其设计污染物负荷为 ４６ 万人口当量，反
应器容积为 ５ ２００ ｍ３，处理出水的 ＴＫＮ 质量浓度低于 １ ． ０ ｍｇ ／ Ｌ，即 ＴＫＮ 去除效率为
１ ２５０ ｋｇ ／ ｈ。德国北部的 Ｈｏｈｅｎｌｏｃｋｓｔｅｄｔ 污水处理厂运用该工艺于好氧塘出水后，ＮＨ＋ ４ － Ｎ
质量浓度始终低于 １０ ｍｇ ／ Ｌ，在温度低于 ６ ℃时亦不例外。澳大利亚 Ｋｅｍｂｌａ 污水处理厂采
用 ＬＩＮＰＯＲ － Ｎ工艺处理经传统生物工艺处理后的炼焦炉废水，亦获得了明显的脱氮效果。

２ ．７ ＰＡＣＴ活性污泥法工艺

２ ．７ ．１ ＰＡＣＴ活性污泥法工艺特点

近 ２０年，粉末活性炭活性污泥法（ＰＡＣＴ）已广泛用于化工和石油化工废水的处理。
ＰＡＣＴ是 ２０世纪 ７０年代早期 ＤｕＰｏｎｔ在处理工业废水中的色度时提出的，是通过将粉末活性
炭（Ｐｏｗｄｅｒｅｄ Ａｃｔｉｖａｔｅｄ Ｃａｒｂｏｎ，简称 ＰＡＣ）加入活性污泥反应器中，利用活性炭吸附和生物氧
化去除有机污染物质的综合技术。活性炭吸附是利用液相与活性炭表面（疏水性表面）间的
物质分配来去除有机物，适用于去除疏水性有机物；而生化反应是在酶的作用下的液相反
应，适用于去除亲水性有机物。与传统的活性污泥处理系统比较，ＰＡＣＴ技术具有以下特点：

１）可通过吸收溶解性有机物质而提高系统的抗冲击负荷能力；
２）可通过吸收难降解性有机物质而提高 ＣＯＤ去除率；
３）能提高色度的去除率；
４）可改善污泥的沉淀、浓缩、脱水性能；
５）由于系统去除率的提高以及混合液生物固体浓度的增加，系统的水力负荷能得到很

大提高；
６）由于 ＰＡＣ吸收抑制性物质或硝化菌提供给吸附表面，改善了系统硝化能力；
７）提高了 ＥＰＡ优先污染物的去除率。

图 ２．１５ 投加活性炭的活性污泥法（ＰＡＣＴ）的流程
１—来自一级处理；２—粉末活性炭；３—曝气池；４—空气；５—沉淀池

ＰＡＣＴ 技术的工艺流程如图
２ ．１５所示。粉末活性炭连续或间
歇地按比例加入曝气池。由于在
曝气池中吸附过程与生物降解过
程同时进行，所以能达到较高的处
理效率，获得较好的出水水质。完
全混合的污泥和粉末活性炭流到
二沉池中，污泥回流到曝气池，处
理水排放，粉末活性炭再生后回用
于该系统。
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２ ．７ ．２ ＰＡＣＴ的代谢机制

ＰＡＣＴ的代谢机制包括活性炭作用下的“生物活性的激活”和微生物作用下的“活性炭的
生物再生”两种作用。针对微生物是否对活性炭有生物再生作用，一般有下列两种观点。

第一种观点认为 ＰＡＣＴ 中不存在 ＰＡＣ 的生物再生。由于微生物对 ＰＡＣ 的再生不起作
用，所以 ＰＡＣ经过几个吸附周期后，有机污染物的去除率逐渐下降。这种现象可解释为由
于 ＰＡＣ表面逐渐达到饱和，从而减小有机物去除率。微生物之所以对 ＰＡＣ 的再生不起作
用，是因为酶反应需要一定的空间和移动的自由性，以便和基质结合；若要使酶在微孔中起
催化作用，微孔直径至少应等于酶直径的 ３ 倍。而最简单、最小的酶分子平均直径为 ３ ． １ ～
４ ． ４ ｎｍ，所以酶若要整个进入孔隙中起催化作用，其孔径须大于 １０ ｎｍ，而粉末活性炭微孔的
直径小于 ４ ｎｍ，所以活性炭的生物再生是不可能的。因此，ＰＡＣＴ对系统出水水质的改善是
ＰＡＣ吸附与微生物代谢的简单结合。

第二种观点认为微生物细胞与 ＰＡＣ是相互影响的，即存在 ＰＡＣ的生物再生。ＰＡＣ的存
在增加了固液表面，微生物细胞、酶、有机污染物、氧能够吸附在此表面上，为微生物代谢提
供良好环境。另表面的物化催化反应也有可能在 ＰＡＣ 表面发生。虽然粉末活性炭对有机
物的吸附主要发生在微孔中，细菌个体不能进入，但其分泌的胞外酶 Ｄ≤１ ｎｍ，所以有一部
分酶可能通过扩散进入微孔中，与吸附位上有机物反应，使得吸附位空出。另外，在细胞衰
老或高冲击力水流作用下出现的细胞自溶使得氧化酶能与污染物接触，而且酶的催化作用
只需酶的局部（含活性基团的主链或侧链）进入活性炭微孔与污染物接触即可。所以，酶对
活性炭微孔部分生物再生是有可能的。排泄到 ＰＡＣ 微孔中的生物酶能够对 ＰＡＣ 吸收的有
机物进行胞外生物降解，使 ＰＡＣ 得到再生。与单纯的吸附系统比较，由于生物再生使得活
性炭的吸收能力提高，延长了活性炭使用周期。即 ＰＡＣＴ 系统是 ＰＡＣ 与污泥吸附作用和微
生物的生物降解作用相结合的系统。

Ｏｒｓｈａｎｓｋｙ和 Ｎａｒｋｉｓ对处理乙醇和苯胺的 ＰＡＣＴ系统中的吸收作用和生物降解作用相互
促进性进行了研究。发现这两种物质的 ＰＡＣＴ 系统均达到较好的出水水质，当进水乙醇和
苯胺的质量浓度均为 ５００ ｍｇ ／ Ｌ 时，出水乙醇和苯胺的质量浓度分别为 ０ ． １５ ｍｇ ／ Ｌ 和 ０ ． ０４
ｍｇ ／ Ｌ。但其作用机理不同，对于乙醇，ＰＡＣ的投加能够提高微生物的呼吸和生物氧化能力，
即提高其生物降解能力；但对于苯胺，ＰＡＣ的投加却降低了微生物的生物降解能力 。因为
更多的苯胺被强烈地吸附在 ＰＡＣ表面而没有被生物降解，ＰＡＣ表面吸附未降解的乙醇和苯
胺的质量分数分别为 ４％ ～ ９％和 １５％ ～ ３２％。由于苯胺的高吸收能影响了吸附的苯胺的
生物降解，虽然处理苯胺的 ＰＡＣＴ系统也能获得较好出水水质，但必须将 ＰＡＣ分离。

２ ．７ ．３ 粉末活性炭投加对活性污泥处理系统的影响

往曝气池中投加粉末活性炭会对活性污泥处理系统的运行产生多方面的影响。

２ ．７ ．３ ．１ 改善絮凝体的沉降性能

投加到曝气池中的粉末活性炭能与絮凝体结合，增加絮凝体密度，提高絮凝体的沉降性
能。Ｈｕｔｔｏｎ研究表明，ＰＡＣＴ系统中的活性炭起着沉淀剂的作用；Ｔｓａｉ 等在用活性污泥系统
处理煤液化废水时，发现投加 ＰＡＣ能提高有机物去除率，而且污泥的沉降性能也得到改善。
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投加 ＰＡＣ也能改善医药废水和垃圾渗滤液废水处理系统中活性污泥的沉降性能。但有一
点应注意，为提高污泥的沉降性，必须考虑粉末活性炭的粒径大小。

２ ．７ ．３ ．２ 提高系统的抗冲击负荷能力

粉末活性炭对污染物的吸附能力与污染物的浓度有关。污染物浓度高时，粉末活性炭
的吸附量增加；浓度低时，由于解吸作用又有部分被吸物回到溶液中。所以粉末活性炭能对
污染物浓度变化起到缓冲作用。这样粉末活性炭能对微生物起到保护作用，提高了系统的
抗冲击负荷能力。据相关报道，Ｌｅｉｐｚｉｇ等在处理化工废水的活性污泥系统投加粉末活性炭
后，抗冲击负荷能力显著提高。Ｃｈｏｕ 等发现，ＰＡＣ 的投加能使受到毒性物质冲击的活性污
泥系统很快恢复正常。但如果冲击负荷过大，活性污泥的生物活性将受到影响。但据 Ｇａｌｉｌ
研究发现，由于酚的突然排放，处理冶炼厂废水的活性污泥的生物絮凝能力遭到破坏，生物
降解完全停止，投加 ＰＡＣ后，只能提高生物处理率，但不能改善污泥的沉降性能。

２ ．７ ．３ ．３ 除色、除臭并消除发泡现象

与传统的活性污泥法相比，ＰＡＣＴ能有效地去除色度、除臭并消除发泡现象。Ｗｕ等对许
多处理方法比较后发现，ＰＡＣＴ是颜料废水处理的最佳工艺。Ｂｅｎｅｄｅｋ 等用活性污泥法处理
化工废水时，投加 ＰＡＣ后，能有效控制曝气池内的发泡现象。另外，Ｋｉｎｃａｎｎｏｎ 等发现，曝气
池内投加 ＰＡＣ后能降低污水中某些物质如甲苯等发出的恶臭，分析其原因，主要是活性炭
对含芳香环的有机物具有较强的选择吸附性。

２ ．７ ．３ ．４ 有助于生物系统对污水中氮的去除

传统活性污泥系统对污水中总氮的去除率仅为 ３０％左右。处理水排放到水体后，易造
成水体富营养化。粉末活性炭能吸附某些毒性物质，使得系统硝化与反硝化率提高。Ｎｇ等
认为，在用活性污泥法处理石油化工废水时，由于投加的粉末活性炭能吸附废水中抑制硝化
菌的物质，从而可促进活性污泥的硝化作用。Ｌｅｉｐｚｉｇ等也发现，用活性污泥法处理化工废水
时，投加粉末活性炭后，即使有毒性物质存在，系统也能正常地进行硝化反应。

２ ．７ ．３ ．５ 提高系统处理效率

活性污泥系统投加 ＰＡＣ后，处理效率能大幅度提高。一方面，ＰＡＣ 加入后能使污水中
有机物与微生物接触时间延长，为一些难降解物质的生物降解提供了可能；另一方面，粉末
活性炭具有选择性吸附难降解性物质（如木质素、腐殖质等）和毒性物质（苯酚、有机氯化物
等）的特性。而且，微生物本身产生的有毒、难降解性物质也能被有效吸附，能防止生物活性
的下降。另外，投加粉末活性炭还能增加系统的污泥浓度，有效地提高了各种废水处理系统
的处理率。

Ｙｉｎｇ等发现，在各种运行条件下，往处理垃圾渗滤液 ＳＢＲ系统投加 ＰＡＣ后，许多卤代有
机物浓度均降到各自的允许检测浓度。投加 ＰＡＣ的活性污泥系统处理含 Ｃｒ６ ＋ 废水时，ＣＯＤ
和 Ｃｒ６ ＋的去除率均显著提高。对处理医药行业废水的活性污泥系统和处理垃圾渗滤液
ＳＢＲ系统投加 ＰＡＣ后，ＣＯＤ的去除率都有较大提高。

２ ．７ ．４ ＰＡＣＴ系统的运行

ＰＡＣＴ系统的成功运行在很大程度取决于所投加的粉末活性炭的量和粒径大小及系统
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中活性污泥的浓度。一般针对某一具体的 ＰＡＣＴ系统，首先需要进行间歇试验，确定所需投
加的 ＰＡＣ的量及尺寸大小；然后再进行连续实验确定系统的污泥浓度。

Ｍａｒｑｕｅｚ和 Ｃｏｓｔａ在首先确定投加的 ＰＡＣ的量及粒径大小（０ ． ５ ｇ ／ Ｌ和 ８１μｍ），用连续流
ＰＡＣＴ系统对偶氮染料废水进行处理，发现当进水 ＣＯＤ质量浓度为 ２５０ ± ３０ ｍｇＯ２ ／ Ｌ，偶氮染
料质量浓度为（２０ ± ３）ｍｇ ／ Ｌ，污泥质量浓度为（１ ０００ ± ２００）ｍｇ ／ Ｌ时，偶氮染料的去除率达到
（９７ ．０ ± １ ．６）％。他们通过光学显微技术发现，偶氮染料的去除率与污泥浓度之间存在紧密
关系，当污泥质量浓度低于 ２ ５００ ｍｇ ／ Ｌ时，ＰＡＣ表面能够与混合液充分接触，有利于 ＰＡＣ对
偶氮染料的吸附和微生物的生物降解；但当污泥浓度比较高时，ＰＡＣ 被网捕在污泥絮体中，
失去其吸附性能，在这种情况下，微生物的生长不能被加强，偶氮染料的去除率很低。

２ ．８ 喷射环流生物反应技术

传统活性污泥法日益暴露出来以下缺陷：
１）曝气池中的生物量低；
２）耐水质、水量冲击负荷能力差，运行不够稳定；
３）易产生污泥膨胀；
４）污泥产量大；
５）基建和运行费用高，占地面积大等。
为适应废水处理发展的要求，人们不断地改进传统活性污泥法，开发了许多新的处理工

艺。喷射环流生物反应技术就是其中一种，反应器中运用了高速射流曝气、物相强化传递、
紊流剪切等技术，具有氧利用率高、反应器的容积负荷大，水力停留时间短等特点。

２ ．８ ．１ 喷射环流反应技术简介

喷射环流反应器系统的组成如图 ２ ． １６ 所示。原水经进水泵①流入管道②与反应器上
部回流污水和回流污泥混合，被送到两相喷嘴 Ｂ，混合液被高速喷出，并与从吸气管 Ａ吸进
的空气混合，沿着内管反应区③向下流动，到达底部后，转为上向流流过外环反应区，到达反
应器顶部后污水分为三部分：

１）一部分反应后的污水被喷嘴再次吸入内管反应区循环；
２）一部分被循环泵引入管道与新进入的污水混合再经喷嘴喷入；
３）一部分（进水量）在反应器的上部流出反应器。
考虑到空气和生物絮体多次被喷嘴剪切，成为细小生物碎片和微气泡，为防止微气泡粘

附生物絮体上影响沉淀分离，污水经脱气室④脱气后进入二沉池⑤。
高速液体从两相喷嘴高速喷出，由两相喷嘴引入的液流在套筒内形成一个剪切区，在剪

切区内由吸力吸进的空气被分散形成超细气泡（初级分散）。气泡粒径越小，越能有效的进
行氧的传质。与此同时，回流污泥中的生物菌团也被分解为薄膜，产生希望得到的液相和细
菌之间的大的接触面，使被处理的污水真正地形成完全混合状态。气泡、污水和细菌薄膜的
混合物沿导流筒向下流动，在反应器底部转向，一起向上流过外套筒。在导流筒的上端一部
分混合物由于两相喷嘴的抽吸作用再次进入导流筒，气泡和细菌薄膜再次被分散（二次分
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图 ２．１６ 喷射循环反应器系统图
１—进水泵；２—循环泵；３—反应器；４—脱气室；５—二沉池；６—污泥回流泵

散），从而提高氧的利用速率。
综上分析，污水好氧生物处理过程主要受到氧从气相向细菌表面传质的制约，喷射式内

循环反应系统则是建立在传质科学和反应动力学相统一的基础上的，并满足了以下条件：
１）所供给的空气喷射后散布成超细气泡，加快氧从气相向液相的传质；
２）生物絮体经喷射产生的薄膜（片）增大了污染物质和生物絮体的接触面积。

２ ．８ ．２ 喷射环流反应技术特点

喷射环流生物反应系统的工艺原理决定了这种技术具有以下特点：
１）系统占地少，基建费用低。其原因主要有三：一是系统设计紧凑，结构合理，减少了

占地；二是反应器高径比大（７ ∶１）且大都分被埋在地下，有效地利用了垂向空间，减少了平面
上的占地；三是由于容积负荷和污泥负荷都很高，水力停留时间很短，减少了反应器的体积。
实际工程预算结果对比表明，采用喷射环流工艺处理同样数量的污水，其基建费用比活性污
泥法工艺要减少 ３０％以上。

２）空气氧转化利用率高，容积负荷和污泥负荷高。喷射环流生物反应工艺的曝气方式
采用射流扩散式，并通过垂向循环混合，使溶解氧达到最大值，这一过程实际上吸取了深井
曝气依靠压头溶氧的优点。高速喷射形成紊流水力剪切，使气泡高度细化并均匀分散，决定
了该方法对空气氧的转化利用率高。据试验测定，其空气氧的转化利用率可高达 ５０％，溶
解氧质量浓度可保持在 ５ ｍｇ ／ Ｌ以上。足够的溶解氧是保证好氧生物处理系统高负荷运行
的条件，这也是喷射环流生物反应工艺的优势所在。一般情况下，喷射环流生物反应系统
的污泥质量浓度在 １０ ｇ ／ Ｌ左右，最高可超过 ２０ ｇ ／ Ｌ，反应器中生物量之大，决定了其负荷值
必然高。试验和已有工程的运行结果显示，喷射环流的容积负荷最大可达 ７０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），其
污泥 ＣＯＤ负荷值可以超过 ６ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）。

３）固液分离效果好，剩余污泥量较少。喷射环流生物反应工艺混合污水中的微生物菌
团颗粒小，其沉降性能好，这是其显著特点之一，污泥在沉淀池中的停留时间一般只需要
４０ ｍｉｎ左右。该工艺每降解 １ ｋｇ ＢＯＤ所产生的剩余污泥量，比其他好氧方法平均减少 ４０％
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左右，从而大大减少了污泥处理量。剩余污泥量较少的原因主要有两个：其一，强烈曝气使
微生物代谢速度快，由此引起的生化反应可能加大内源消耗，剩余污泥量相对少；其二，由于
反应器中混合污水被高速循环液流剪切，微生物的团粒被不断分割细化，间粒内部的气孔减
少，使其密度相对增加，总的体积减少。

４）抗冲击负荷的能力强。喷射环流生物反应为完全混合型运行方式，原水先与回流污
水合流，然后再进入反应器，并立即被快速循环混合。高浓度 ＣＯＤ或有毒废水在进入反应
器之前实际上己经被稀释，进入反应器后又被迅速均匀混合，使冲击液体的浓度大大降低，
从而有效地提高了喷射环流系统抗冲击负荷的能力。此外，强烈曝气使微生物的新陈代谢
加快后，也可能减少冲击所造成的部分影响。工程实践表明，喷射环流生物反应工艺对甲醛
废水、含酚废水、糖醛废水、树脂酸废水都能进行有效处理。

５）系统操作简便灵活，处理效果有保障。喷射环流系统的反应器循环水量、补充曝气
量、污泥回流量等都可以根据需要进行调节，便于选择最佳的组合效果。正因为如此，采用
喷射环流生物反应工艺容易保证有较高的 ＣＯＤ去除率，ＣＯＤ去除率受容积负荷影响较小。

６）启动快、管理方便。

２ ．８ ．３ 喷射环流反应技术研究进展

喷射环流生物反应技术融合了射流曝气、生物流化床、深井曝气等技术的特点，广泛地
应用于德国、意大利、挪威、加拿大、法国、韩国、中国等国的啤酒废水、垃圾渗滤液、造纸废
水、乳品废水及生活污水的处理中，取得很好的效果。资料表明，目前该技术的核心首先掌
握在德国（ＨＣＲ高效生物反应器），而后挪威、韩国等国通过技术引进与技术革新发明了
ＥＣＲ高效生物反应器，而大部分国家目前正处于引进研究阶段。我国近几年分别从德国和
挪威引进该技术，用于广州造纸废水处理工程（６００ ｍ３ ／ ｈ）、南宁味精厂废水处理工程
（１ ５００ ｍ３ ／ ｄ）和杭州萧山城市污水处理工程（处理城市污水 １２ × １０４ ｍ３ ／ ｄ），取得良好的效
果。

２ ．８ ．３ ．１ 国外研究进展

早在 ２０世纪 ４０年代，美国道氏化学公司就将射流器作为曝气设备应用于污水处理，建
造成了一个处理厂，处理水量为 １ ．８５ × １０５ ｍ３ ／ ｄ，共布置了 ７２４ 只射流器。空气由鼓气机压
入，工作介质采用二沉池出水或曝气池混合液。当活性污泥混合液为工作流体，在压力为
０ ．１７ ～ ０ ． ２１ ＭＰａ 下循环流动时，美国宾州大学的孔兹经研究指出，溶解氧速率是喷嘴的函
数。１９６５年，西德威尔定根化工厂开始用射流曝气进行污水生化处理小型试验，１９７５ 年正
式投产，每天处理 ２ ．４ × １０４ ｍ３ 工业污水，以上射流充氧生物反应技术由于采用传统射流方
式，氧转移效率较低，污水处理优势相比于传统工艺不明显。

２０世纪 ９０年代，德国 ｃｌａｕｓｔｈａｌ大学多相研究室结合射流生物反应器和环流反应器的优
点，开发出喷射环流反应器（Ｊｅｔ Ｌｏｏｐ Ｒｅａｃｔｏｒ），命名为 ＨＣＲ（Ｈｉｇｈ Ｃｏｍｐａｃｔ Ｒｅａｃｔｏｒ）反应技术。
该技术结合了喷射与环流的特点，一方面由于高速液体的剪切作用，使气体破碎成非常细小
的气泡，产生很大的气液接触面积，提高单位功耗下的传质效率；另一方面，由于喷射推动力
和气提推动力的相互作用，使反应器内形成规则的循环流动，从而使物料间的混合、扩散、传
质、传热性能得到显著改善；同时由于没有机械传动装置、结构简单、操作方便，因而在化学
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工程、生物工程及制药工程领域得到广泛的应用。
Ｅ． Ａ． Ｎａｕｎｄｏｒｄｆ采用喷射环流生物反应技术处理 Ｃｌａｕｓｔｈａｌ － Ｚｅｌｌｒｆｅｌｄ 城市的生活污水，

污水 ＣＯＤ质量浓度为 ２７０ ～ ５４０ ｍｇ ／ Ｌ；ＢＯＤ质量浓度为 １８０ ～ ３６０ ｍｇ ／ Ｌ；反应器中污泥质量
浓度变化范围是 １ ０００ ～ ６ ０００ ｍｇ ／ Ｌ，污水停留时间为 １５ ～ ４５ ｍｉｎ，ＢＯＤ容积负荷变化范围是
２０ ～ ８４ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），研究发现喷射环流生物反应技术生化池仅仅为传统活性污泥工艺的１ ／ ６，
而且形成优于传统工艺沉降性的污泥。

Ｈ． Ｗｉｌｄｈａｇｅｎ采用喷射环流生物反应技术处理啤酒废水，进水 ＣＯＤ 质量浓度平均为 ３
５００ ｍｇ ／ Ｌ，最高达到 １０ ０００ ｍｇ ／ Ｌ，喷射环流反应器中的 ＣＯＤ容积负荷为 ６０ ～ １２０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），
相应 ＣＯＤ去除率为 ８０％ ～ ９５％。Ｅｌｉｓａｂｅｔｈ Ｍａｇｎｕｓ 利用喷射环流生物反应技术处理新闻纸
废水，车间出水 ＣＯＤ质量浓度为 ３ ５００ ｍｇ ／ Ｌ，采用工艺流程为

进水—→中和池—→喷射反应 １—→喷射反应 ２—→脱气池—→（二沉池）

两级生物反应水力停留时间各为 １ ．５ ｈ，经过两级喷射生物反应处理后，ＣＯＤ、ＢＯＤ去除
率分别为 ８６％和 ９９％。由于喷射环流生物反应器具有很高的高容积负荷，处理生活污水仅
仅需要停留 ０ ．５ ｈ，如果和具有高效固液分离能力的膜组件结合一起，将开发出一套高效一
体化污水处理设备。Ｊ ． Ｊｕｎｇｂｌｕｔ利用喷射环流生物反应技术和膜过滤联合工艺处理垃圾渗
滤液，由于采用膜过滤进行泥水分离，使得生化反应器中保持高生物量，可以适应其高负荷
要求。进水 ＣＯＤ质量浓度范围为 ２ ８００ ～ ４ ３００ ｍｇ ／ Ｌ，氨氮质量浓度为 ８２０ ～ １ ３００ ｍｇ ／ Ｌ，研
究发现联合工艺对 ＣＯＤ去除 ８０％以上，出水氨氮质量浓度仅仅为 １ ｍｇ ／ Ｌ。

挪威 Ｎｏｒｓｋｅ Ｓｋｏｇ Ｆｏｌｌｕｍ 新闻纸厂采用喷射环流生物反应技术工艺处理造纸废水，处理
水量 ２２ ５００ ｍ３ ／ ｄ，处理 ＣＯＤ进水质量浓度平均为 ３ ５００ ｍｇ ／ Ｌ，喷射环流反应器水力停留时
间 ２ ｈ，ＣＯＤ去除率达到 ８５％，ＢＯＤ去除率为 ９５％，体积负荷为 １０ ～ ４５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＣＯＤ污泥
负荷值为 ２ ～ ５ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）。在污水厂运行中发现，反应器中污泥浓度 ＭＬＳＳ为 ７ ｇ ／ Ｌ，溶解氧
质量浓度为 １ ．０ ～ １ ． ２ ｍｇ ／ Ｌ，喷射环流法所产生的活性污泥量比预料的低得多，通常去除
１ ｋｇ ＣＯＤ所产生的活性污泥量为 ０ ．１５ ～ ０ ．２ ｋｇ ＴＳＳ（总悬浮固体）。营养盐投机比例 Ｃ∶ Ｎ ∶ Ｐ
为 ２００ ∶５ ∶１，低于传统活性污泥工艺的营养盐投加量。研究发现，喷射环流生物反应器的活
性污泥絮凝非常快，反应器良好的沉降特性和高水平的混合，可以使 ＭＬＳＳ 达 ６ ～ １０ ｇ ／ Ｌ，尽
管在如此高的 ＭＬＳＳ 水平下运行，由于每立方米反应器有机物负荷极高，使得 Ｆ ／ Ｍ 比率也
较常规高出很多。运行还发现，ＣＯＤ负荷与 ＣＯＤ去除总量呈现直线相关关系，表明现有条
件下还没有达到最大负荷，仍可以提高负荷。

２ ．８ ．３ ．２ 国内研究进展

喷射环流生物反应技术具有经济高效，占地面积少的优点也引起我国环境工作者的注
意，通过技术引进的方式引进了德国、挪威等国的喷射环流生物反应技术，成功用于味精废
水、造纸废水、石化废水及生活污水的处理中，取得良好的效果。

１ ．处理富含硫酸盐高浓度有机废水
处理富含硫酸盐高浓度有机废水，通常采用厌氧方法，但是由于高浓度硫酸盐的存在，

会使硫酸盐还原菌（ＳＲＢ）与产甲烷菌（ＭＰＢ）竞争基质。而且在硫酸盐还原作用的产物（硫化
物）浓度高时，会降低甲烷菌的活性，甚至使厌氧反应无法进行，ＣＯＤ 去除率和甲烷产率都
会很低。为使富含硫酸盐有机废水处理问题得到尽快解决，寻找能摆脱硫酸盐的影响并能
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高效降解废水中的有机物的高效经济的生物处理技术至关重要。桂林工学院刘康怀与德国
克劳斯塔尔工科大学物相传递研究室合作，从德国引进一套喷射环流生物反应器的高负荷
好氧处理试验模型，研究其用于处理富含硫酸盐工业废水的可行性，利用喷射环流生物反应
工艺后接生物接触氧化工艺处理高浓度味精废水和糖蜜废水，试验进水 ＣＯＤ 质量浓度为
４ ０００ ～ ８ ０００ ｍｇ ／ Ｌ，硫酸盐质量浓度变化在 ６ ７００ ～ １５ ０００ ｍｇ ／ Ｌ之间，喷射环流反应器水力
停留时间 ３ ～ ５ ｈ，反应器污泥质量浓度达到 １３ ～ １８ ｇ ／ Ｌ，ＣＯＤ容积负荷达到 ２５ ～ ４２ ｋｇ ／（ｍ２·ｄ），
喷射反应工艺废水总 ＣＯＤ去除率达到 ８４％ ～ ９３％，喷射反应器去除率为 ７５％ ～ ８０％。研究
结果表明，喷射环流生物反应工艺对硫酸根有较强的适应能力，可以用于富含硫酸盐高浓度
有机废水的处理。

２ ．处理造纸废水
李显（１９９７）介绍了我国引进的第一套喷射环流工艺的运行特点，广东造纸厂通过对挪

威、瑞典、芬兰 ３家环保公司的处理技术进行综合评价，选择了占地面积少，基建费用低的喷
射环流生物反应工艺，从挪威引进喷射环流生物反应技术处理造纸废水。工艺的液体循环
比为（１０ ～ １２）∶ １，污泥的产生量比以微生物同化作用为主的常规活性污泥法少 ４０％左右。根
据挪威克瓦纳公司提供的技术数据，喷射环流反应器的 ＣＯＤ容积负荷可达 ５０ ～ ７０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），
是常规活性污泥法的 １０ ～ ３０倍，反应时间为 １ ～ ２ ｈ，是常规活性污泥法 １ ／ ２０ ～ １ ／ ４，每公斤
ＭＬＳＳ的 ＣＯＤ负荷可达 ５ ～ １０ ｋｇ，从而使“喷射环流”系统的反应体积仅为常规活性污泥法
的 １ ／ ５０ ～ １ ／ ３０，大大减少了占地面积。同时，喷射环流技术还可处理高浓度（ＣＯＤ质量浓度
可达 １３ ０００ ｍｇ ／ Ｌ）、低生化性的亚硫酸盐废液蒸发的污冷凝水等有毒废水。表 ２ ． ６ 为喷射
环流工艺系统处理各种造纸废水的数据。

表 ２．６ 喷射环流工艺处理各种造纸废水

处 理 前 处 理 后

ＣＯＤ

／（ｍｇ·Ｌ－ １）
ｐＨ

ＳＳ

／（ｍｇ·Ｌ－ １）
ＣＯＤ容积负荷 ／
［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］

ＣＯＤ污泥负荷 ／
［ｋｇ·（ｋｇ·ｄ）－ １］

剩余污泥产量

／（ｋｇＳＳ·ＣＯＤｋｇ － １）
糠醛去
除率 ／ ％

ＣＯＤ去
除率 ／ ％

半化学浆废水
１５ ０００ ～
２４ ０００

４ ～ ５ ５０ ７０ ７ ０．２ ７０

亚硫酸盐废液
蒸发污冷凝水

５ ０００ ～
１０ ０００

５０ ６０ ７ ０．２ １００ ８０

可溶性亚硫
酸盐废水

３ ０００ ～
５ ０００

１０ ～ １２ ６５ ７ ０．１７ ６５

ＴＭＰ ２ ５００ ４．５ ～ ５ １２０ ６０ ６ ０．２ ７０

曲景奎（２００２）介绍了我国某造纸厂引进喷射环流工艺（ＨＣＲ 工艺）处理造纸废水情况，
喷射环流系统的污泥质量浓度在 １０ ｇ ／ Ｌ左右，最高可超过 ２０ ｇ ／ Ｌ，工程的运行结果显示，喷
射环流的 ＣＯＤ容积负荷最大可达 ７０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＣＯＤ污泥负荷值达到 ６ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）。处理进
出水水质与传统活性污泥工艺比较见表 ２ ．７。
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表 ２ ．７ 某造纸厂废水采用传统活性污泥法和喷射环流工艺主要参数比较

参 数 传统活性污泥法 喷射环流工艺

充氧速率 ／［ｋｇ ／（ｍ３·ｈ）－ １］ ＜ ０．０６ ０．５ ～ ３．０

ＤＯ能耗 ／［ｋｇ ／（ｋＷ·ｈ）－ １］ ０．７ ～ ２．０ ０．５ ～ ３．０

ＣＯＤ容积负荷 ／［ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）－ １］ １３．５ ７０

污泥浓度 ／（ｋｇ·ｍ－ ３） ２．５ ～ ３．０ ８ ～ １２

ＢＯＤ污泥负荷 ／［ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）－ １］ ０．３ ６

ＣＯＤ去除率 ／ ％ ＜ ５０ ８０ ～ ９０
停留时间 ／ ｈ ５ ＜ ２

污泥指数 ／（ｍ３·ｋｇ－ １） １００ ～ １５０ ＜ ７０

沉淀池表面负荷 ／［ｍ３ ／（ｍ２·ｈ）－ １］ ＜ ６ １０ ～ ２０

剩余污泥产率 ／（ｋｇＳＳ·ｋｇＣＯＤ－ １） １．０ ＜ ０．２

管秀琼（２００２）等认为，在改进传统活性污泥法基础上，将活性污泥法和流化床结合起来
的高效内循环生物反应器是种新型的污水处理装置，兼有二者的优点。用于处理造纸脱墨
废水，进水 ＣＯＤ质量浓度为 １ ５００ ～ ２ ０５０ ｍｇ ／ Ｌ，容积负荷较高，可达 １０ ～ ３０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），水力
停留时间多为 ２ ～ ３ ｈ，污泥负荷可达 ５ ～ １０ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ），系统 ＣＯＤ去除率超过 ８０％且剩余污
泥量很少。研究认为，用此工艺处理脱墨废水，处理效果较好，相对于传统活性污泥法，在容
积负荷、污泥负荷、剩余污泥量、水力停留时间等方面都具有明显的优势。

３ ．处理石化废水
汪海峰（２００２）等引进德国喷射环流试验设备处理石化废水，该技术采用射流曝气强制

溶氧，具有设计集成合理、充氧效率高、传质效果好、ＣＯＤ降解率高且操作控制便利等优点。
对喷射环流反应器处理石化废水进行的试验研究表明，在水力停留时间 ２０ ｍｉｎ 时，ＣＯＤ去
除率达到 ５７ ．３％、ＢＯＤ 去除率达到 ８７ ． １％，适合作为预处理工艺。喷射环流池有效容积
１ ｍ３，总容积 １ ．５３ ｍ３，直径 ０ ．６ ｍ，高 ３ ．８５ ｍ，内径 ０ ．１８ ｍ。

４ ．生活污水
温沁雪等采用喷射环流生物反应技术处理生活污水，研究发现，喷射环流反应器在好氧

条件下具有良好的脱氮效能，其氨氮和总氮去除率分别达到 ８０％和 ７０％以上，两者的去除
率成正比。试验测定反应器出水中 ＮＯ－

ｘ － Ｎ 含量，结果表明，出水中氮主要以氨氮和亚硝
酸盐氮形式存在，证明该反应器在硝化过程中实现了亚硝酸盐的积累。反应器中脱氮效果
随进水 Ｃ ／ Ｎ比的增加而升高，证明了异养硝化细菌的存在。对废水处理过程中产生的废气
进行的气相色谱分析结果表明，废气中 Ｎ２ 含量相比于空气样品中增加了 ２４％，证明了反应
器中反硝化过程的发生。各种试验结果表明，喷射环流反应器中脱氮机理为亚硝酸盐型同
步硝化反硝化。

杭州市萧山污水处理厂引进挪威喷射环流生物反应技术处理生活污水，处理水量 １２ ×
１０４ ｔ ／ ｄ，水力停留时间为 ３０ ～ ４５ ｍｉｎ，生物反应池容积仅仅为常规活性污泥工艺的 １ ／ ６，处理
出水达到国家二级排放标准。
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２ ．８ ．４ 结论

综上所述，喷射环流生物反应技术在国外得到广泛的应用，我国也逐渐得到推广使用，
但大都是技术引进项目，没有知识自主权，仅仅杭州萧山污水处理厂的生物反应池就含有技
术费用近 １４０万美元。喷射环流生物反应技术作为一项高效经济的污水处理技术，其研究
开发对解决我国水污染状况、节省基建投资具有重要意义。研制开发出具有自主知识产权
的喷射环流生物反应器，不但具备原技术的各项优点，更加具有独特的技术优势，为喷射环
流反应器技术的国有化及其进一步的推广应用奠定基础。

２ ．９ 好氧颗粒污泥反应器

传统的和现今流行的主要好氧生物处理工艺可分为悬浮处理系统和附着处理系统两大
类。悬浮处理系统的代表为活性污泥法及其变形工艺，活性污泥结构松散，为达到设计的出
水要求，污泥二沉池的体积一般较大；附着处理系统的代表为生物滤池和接触氧化法，好氧
生物膜负荷难以提高，而且反应器容积也很大。在生物处理系统中，处理效率的高低是由微
生物的特性决定的，反应器内微生物量越大、活性越高、沉降性能越好，单位体积反应器的处
理效率也越高。在好氧生物处理系统中，如何将以上两类系统的优势很好地结合，利用微生
物本身的生理生化特性，产生絮体密度比较大、有一定水力强度、沉降性能好、传质效果好的
活性污泥聚集体，对于改进现有工艺、提高处理效率、降低运行费用和工程造价有很大意义。

好氧颗粒污泥和好氧颗粒污泥反应器正是为满足上述要求而出现的新型污泥和新型工
艺模式。常规的活性污泥法存在着容易产生大量的剩余污泥、对冲击负荷敏感、反应器体积
庞大等缺点，而且容积负荷低，一般为 ０ ． ２ ～ ２ ． ０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。针对高效厌氧反应器，如
ＵＡＳＢ、ＥＧＳＢ等由于高活性、良好沉淀性能的颗粒污泥的形成，反应器的容积负荷能够高达
３０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）以上的特点，考虑在好氧反应系统中实现污泥的颗粒化，将使反应器中存留大
量沉降性能良好的活性污泥，且降低了污泥沉淀系统要求、减少了剩余污泥的排放。由于颗
粒污泥拥有高容积负荷下降解高浓度有机废水的良好生物活性，因而可减少反应器占地面
积，减少一定的投资，尤其在土地紧张的地区具有积极的意义。

２ ．９ ．１ 颗粒化反应器的选择

目前，好氧生物处理主要以连续流反应器为主。但相对于连续流反应器，间歇式反应器
有如下明显的优点：

１）设计和操作简单；
２）污泥沉淀发生在反应器中，不需要额外的沉淀池；
３）反应器有较高的 Ｈ ／ Ｄ（反应器高 ／直径）比，占地面积小；
４）可以积累高浓度的污泥，承受较高的容积负荷及冲击负荷；
５）间歇进水可以改善污泥沉淀性能，通过沉淀时间的选择可以在反应器中获得颗粒污

泥，较高的 Ｈ ／ Ｄ 比有利于颗粒化过程。
基于上述分析，颗粒化反应器多采用间歇式反应器，包括 ＳＢＲ、ＳＢＡＲ和厌 －好氧交替工
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艺（后两种均为 ＳＢＲ的变形）。ＳＢＲ独特的厌 － 好氧交替反应，反应器内气液二相均呈升流
状态，在技术上具有培养出颗粒活性污泥的可行性。而且，借鉴厌氧颗粒污泥培养的成功经
验，近几年国内外均有在 ＳＢＲ中培养出好氧颗粒污泥的报道。

２ ．９ ．２ 接种污泥的选择

好氧颗粒污泥反应器可采用不同接种污泥：
１）以普通的絮状活性污泥为接种污泥，此为丝状菌和小颗粒的混合物，接种污泥占反

应器体积 ２５％左右；
２）以去除 ＣＯＤ为主的悬浮、不沉降的细胞为接种污泥，接种污泥占反应器体积 ０ ． ５％

左右；
３）直接采用厌氧颗粒污泥进行驯化。
直接采用厌氧颗粒污泥进行驯化的方法简便且成功率高；而以普通絮状活性污泥为接

种污泥，启动时间长，控制难度较大。卢然超等以厌氧颗粒污泥为接种污泥在 ＳＢＲ 反应器
中培养出好氧颗粒污泥，而以普通活性污泥为接种污泥未获成功。

２ ．９ ．３ 颗粒化过程的影响因素

ＣＯＤ负荷、污泥龄、进水水质、温度、水力停留时间和表面气体流速等均不同程度地影
响着好氧颗粒污泥的形成。

２ ．９ ．３ ．１ ＣＯＤ负荷

ＣＯＤ负荷的变化会影响到活性污泥的积累，在最小沉降速率、表面气体流速和 ＨＲＴ 等
最优的情况下，高负荷会产生大量污泥。ＣＯＤ负荷在一定范围内对颗粒化过程并无直接影
响，但会影响到颗粒污泥的最终形状。

２ ．９ ．３ ．２ 污泥龄

污泥龄（ＳＲＴ）的控制与颗粒污泥的形成密切相关。难于沉降的絮状污泥因为它们的
ＳＲＴ与 ＨＲＴ相同而在排水阶段被洗出。在 ＳＢＲ反应器启动阶段，由于丝状菌和絮状污泥的
减少，造成出水中污泥浓度的降低和 ＳＲＴ的增加，稳定阶段 ＳＲＴ为 ９ ｄ。但短泥龄的颗粒粒
径比长泥龄的颗粒粒径小，这是因为在同样的有机负荷下，泥龄短，颗粒没有足够的时间长
大，颗粒小，传质条件好，比表面积大，有助于提高反应器的处理能力。

２ ．９ ．３ ．３ 进水水质

已有的研究结果表明，可以在很广的进水有机物组成范围内形成颗粒污泥，而并不局限
于特定的微生物种群。但进水中的含氮量过高或过低都会使反应器中污泥的颗粒化程度下
降，已有的颗粒污泥逐渐解体，向絮状转化，并带有丝状絮体，污泥沉淀性能变差。所以，进
水中合适的 ＴＮ ／ ＴＰ比是影响污泥颗粒化的重要因素。

２ ．９ ．３ ．４ 温度

颗粒污泥反应器处理效率与温度密切相关。竺建荣等发现在厌 －好氧交替工艺中随着
温度的降低，除磷效率下降，出水越来越浑浊，含污泥量增加，反应器中污泥量减少，颗粒化
结构不好，大多数变为絮状污泥，污泥颜色变暗，沉淀性能明显下降。分析其原因可能为：
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１）低温抑制污泥中的微生物生长，污泥浓度降低，生物降解能力下降，除磷效率下降；
２）低温影响发酵菌的产酸；
３）温度降低使硝化和反硝化作用明显下降，ＮＯ－

３ 和 Ｎ的存在，抑制了产酸菌的厌氧发
酵和挥发性脂肪酸的产生。

２ ．９ ．３ ．５ 水力停留时间

较低的水力停留时间（ＨＲＴ）能洗出悬浮微生物，减少反应器中悬浮微生物的生长，促进
颗粒污泥的形成。在 ＳＢＲ 反应器中，ＨＲＴ 为 ８ ｈ 时不能有效洗出悬浮微生物；当 ＨＲＴ 为
６ ．７５ ｈ，表面气体流速较低时，好氧颗粒污泥可以稳定存在。较低的 ＨＲＴ有利于活性污泥的
颗粒化。

２ ．９ ．３ ．６ 表面气体流速

气体流动是反应器中产生剪切力的主要原因。在较高的表面气体流速下（０ ． ０４１ ｍ ／ ｓ），
好氧颗粒污泥表面多余的丝状菌脱落，导致形成较光滑的颗粒污泥。脱落的微生物因为沉
淀较慢而被洗出，使得易于沉淀、易于形成颗粒污泥的微生物留在反应器内。在较高的表面
气体流速（０ ．０４１ ｍ ／ ｓ）下，沉淀时间适当延长，负荷可增至 ７ ．５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），使得丝状菌等快速
生长，提供颗粒污泥形成的骨架。而较低的表面气体流速（０ ． ０１４ ｍ ／ ｓ 或 ０ ． ０２０ ｍ ／ ｓ）并不能
形成稳定的颗粒污泥。刘雨等通过四个 ＳＢＲ 的对比试验分析了不同表观气速（３ ． ６ ｃｍ ／ ｓ、
２ ．４ ｃｍ ／ ｓ、１ ．２ ｃｍ ／ ｓ、０ ． ３ ｃｍ ／ ｓ）对好氧颗粒污泥形成、结构代谢的影响，发现在同样的污泥接
种量条件下，两个星期后污泥中 ＭＬＳＳ质量浓度分别为 ６ ． ９ ｇ ／ Ｌ、６ ． ５ ｇ ／ Ｌ、５ ． ４ ｇ ／ Ｌ，而最后一
个仅为 １ ．４ ｇ ／ Ｌ。接种污泥的 ＳＶＩ 值为 ２０５ ｍＬ ／ ｇ，形成颗粒污泥后，前三个反应器的 ＳＶＩ 均
降到了 ５５ ｍＬ ／ ｇ左右，而最后一个的 ＳＶＩ值仍高达 １７０ ｍＬ ／ ｇ 。同时，相关资料表明，水力剪
切力与细菌表面疏水性能之间有密切的关系，而疏水性结构是细菌和细菌间相互聚合的关
键。观察得知，形成颗粒污泥前后，表观气速较大的三个反应器中，细菌表面疏水性由 ５０％
上升到 ８０％左右，而第四个反应器的表面疏水性反而有所下降。水力剪切力还会对污泥的
生理活动产生影响。当水力剪切力较大时，新陈代谢产生的能量主要被用于生理反应产生
多糖，而非用于增加污泥的数量。多糖能够促成细胞间的凝聚和吸附，对于保证颗粒污泥结
构的完整性起到了关键的作用。当然，水的剪切力也不宜太大，培养颗粒污泥时，应当控制
适当的条件。

２ ．９ ．３ ．７ 碳源

刘雨等分别以醋酸盐、葡萄糖为碳源做平行试验，研究发现，对形成颗粒污泥来说，醋酸
盐较葡萄糖是更佳的碳源。曝气两个星期后，以醋酸盐为碳源的反应器中，丝状菌已几乎不
存在，而以葡萄糖为碳源的反应器中，丝状菌还占主导地位。这证实了 Ｃｈｕｄｏｂａ 的观点：大
分子的碳水化合物有利于丝状菌的生长。三个星期后，在两种底物的反应器中均形成了成
熟的颗粒污泥，但以葡萄糖为碳源的颗粒污泥表面有明显的绒毛，通过扫描电镜观察发现，
以醋酸盐为碳源的颗粒污泥比另一种颗粒污泥致密得多，且前者由杆状菌构成，而后者内层
主要是球状菌，外层由杆状菌和丝状菌构成。按照碳源的消耗情况，曝气过程分为两个连续
阶段———外碳源降解阶段和内源碳降解阶段。外碳源降解阶段，即外碳源从大量存在到被
各种细菌消耗完毕；内源碳降解阶段是异氧细菌均处于“饥饿”状态。内源碳降解阶段对于
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细菌间的聚合和吸附起到了积极的作用，这是因为在“饥饿”状态下，细菌的疏水性增强，而
疏水性有利于颗粒污泥的形成。

２ ．９ ．４ 好氧颗粒污泥的应用

目前，人们对好氧颗粒污泥的应用主要集中在脱氮除磷方面，尤其是对同步硝化反硝化
的研究。

实现活性污泥法的高效同步硝化反硝化（ＳＮＤ），必须在曝气状态下满足以下两个条件：
１）入流中的碳源应尽可能少地被好氧氧化；曝气池内应维持较大尺度的活性污泥。在

连续流好氧条件下硝化发生在碳氧化之后，入流中的碳源被碳氧化或合成为细胞物质，只有
当 ＢＯＤ浓度处于较低水平时硝化过程才开始。此时，即使污泥尺度较大也能形成有利于反
硝化的微环境，但外源碳已消耗殆尽，只能利用内源碳进行反硝化，而内源水平反硝化的反
应速率小，因此 ＳＮＤ效率就低。在非连续条件下微生物的代谢模式则截然不同，入流中的
碳源可在很短的时间内被微生物大量吸收，并以聚合物或原始基质的形态储藏于体内，从而
使曝气池中的碳源浓度迅速降低，为硝化创造良好条件。如果颗粒污泥较大，形成有利于反
硝化的微环境，则微生物可利用预先储存的基质进行反硝化。由于反硝化处在基质水平，反
硝化的速度快，ＳＮＤ效率就高。所以，一般选择 ＳＢＲ 反应器培养好氧颗粒污泥的途径来进
行高效同步硝化反硝化。

２）具有一定大小尺寸的好氧颗粒污泥内存在溶解氧梯度，即好氧颗粒污泥的外表面溶
解氧浓度高，以好氧硝化菌及氨化菌为主，深入到颗粒污泥的内部，氧传递受阻及外部氧的
大量消耗，产生缺氧区，反硝化菌占优，从而形成有利于实现同步硝化反硝化的微环境。杨
麒等在 ＳＢＲ反应器中，采用自配的模拟生活污水，通过对 ＳＢＲ运行条件的调控，形成了高活
性的好氧颗粒污泥，颗粒污泥质量浓度达到 ４ ．５ ｇ ／ Ｌ以上，ＳＶＩ值为 ３２ ． ５ 左右。颗粒污泥的
形成，对于提高出水水质，特别是脱氮做出了重要的贡献，在 ＳＢＲ反应器中，一个循环周期
内 ＮＨ＋

４ － Ｎ浓度随运行时间明显的下降的同时，出水中的 ＮＯ－
３ － Ｎ、ＮＯ－

２ － Ｎ质量浓度均一
直维持在低于 １ ｍｇ ／ Ｌ的较低范围内，说明反应器内发生的是同步硝化反硝化反应，而不是
通常所认为的顺序式硝化反硝化。而且其较高的生物活性和生物量，提高了反应器的处理
负荷。
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第 ３章 生物膜法好氧生物处理技术
生物膜是由生长发育活跃的单一或混合的微生物群体组成，附着在活性的或非活性的

载体表面，由好氧菌、厌氧菌、兼性菌、真菌、原生动物和较高等动物组成的微生态体系。
生物膜反应器中微生物膜菌群构成的差异是影响反应器效率的最重要的因素。对于混

合菌群的微生物膜，好氧菌群一般位于膜外部表层，而厌氧菌群则集中于生物膜内部深层，
而且增长率较高的菌群一般集中生长在膜的外表层，而增长率较低的菌群往往位于膜的内
层。生物膜作为一个功能化的有机体，其种群的分布是按照系统的各种功能需求而优化组
成的。生物膜的种群分布不是种群间的一种简单组合，而是根据生物整体代谢功能最优化
原则有机组成配置的。一般生物膜系统种群分布具有如下特征：厌氧和兼性厌氧菌的比例
高；丝状微生物数量较多；存在较高等的微型动物；存在成层分布现象，即随着反应器内负荷
的变化出现优势菌分层分布现象。对生物膜系统中微生物种群分布的分析通常采用桔黄夹
氮蒽染色———荧光显微镜观察法及扫描电镜观察法。

近年来，国内外对生物膜种群的研究已进入到微观领域，如采用氧化还原微电极技术研
究生物膜中微生物过程的层化现象及其相关的氧化还原电位的变化规律。因许多研究发
现，氧化还原电位在生物膜中随膜深度的变化能够作为衡量生物膜中特定微生物反应过程
存在的指示因子，生物膜氧化还原电位参数的变化与生物膜中微生物反应过程的更替相关
联。一般可通过强化营养供给来刺激反应器内微生物菌群的生长，使生物膜降解废水中的
有机物性能进一步提高，如向反应器内投加经自然选育的高效菌种；采用基因工程手段，将
针对特殊降解底物而构建的基因工程菌株投加到反应器中驯化，使之成为优势菌株以强化
生物膜对底物的降解；采用具有生物亲和性、孔隙结构发达的功能型新型载体，强化生物膜
对有机物降解的活性等。

３ ．１ 复合生物膜技术

３ ．１ ．１ 活性污泥 －生物膜技术

活性污泥 －生物膜技术是向反应器内投加载体作为微生物附着载体，悬浮生长的活性
污泥和载体上附着生长的生物膜共同承担着去除污水中有机污染物的任务。其可按连续和
间歇两种方式运行，由此可将其分为连续流活性污泥 － 生物膜法和间歇流活性污泥 － 生物
膜法（又称序批式活性污泥 －生物膜法，ＳＢＢＲ）。

３ ．１ ．１ ．１ 连续流活性污泥 －生物膜法特点

连续流活性污泥 －生物膜法是一种通过将填料投加到活性污泥法的反应器中，形成活
性污泥与生物膜微生物共同作用的体系。该体系是三相混合流态，通过曝气提供流化动力。
该技术的关键是载体，现比较成型的有日本的 ＣＢ 球的水泥煤灰烧结物和德国的多孔塑料
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载体，后者已有很多实用工程，可使活性污泥系统处理能力提高一倍。我国最先于 ２０ 世纪
８０年代末将焦炭作为载体研究，但焦炭的密度大，流动能耗大的缺点。最近已对多孔性泡
沫材料作为活性污泥曝气池的载体进行实验研究。发现该多孔性泡沫材料有以下四个特
点：

１）易于挂膜，一般一到两周即可完成挂膜过程；
２）挂膜后的生物粒子密度稍大于水，正常的曝气量即可使生物粒子流化，减少了额外

的动力消耗；
３）处理能力强，处理效果好，基本与三相流化床处理能力相当；
４）反应器的基本构造与活性污泥法相同，基本无外加辅助设备，有利于现有活性污泥

处理系统的改造。

图 ３．１ 气提式循环反应器
１—提升区；２—下降区；３—水箱；

４—空压机；５—沉淀池；６—温控器

３ ．１ ．１ ．２ 气提式循环反应器

气提式循环反应器是一种常用的连续流复合式活性污
泥 －生物膜技术，如图 ３ ．１所示，向反应器内投加生物载体，
污水和空气从底部进入中心提升管，被提升的气、液、固三相
进行强烈搅动接触，并上升到顶部，通过下降区回到底部，形
成流体循环，实现各种传质，完成有机物等的降解。一般气
提式循环反应器不需处理水回流，也不需设置专门的脱膜装
置。

气提式循环反应器的载体一般选择一些易于生物附着、
生长、流化、少流失又能脱膜的颗粒。粒径一般在 ０ ． ２ ～
１０ ｍｍ不等，密度常在 １ ．０ ～ ３ ．０ ｇ ／ ｃｍ３，载体的投配率一般在
５％ ～ １０％。赵庆良等用废弃轮胎颗粒作为气提式循环反应
器生物膜载体进行实验，如图 ３ ．２所示。实验表明，废弃轮胎颗粒具有强度高、耐磨损、材料
易得、价格低廉等优点，可作为复合生物膜反应器的生物膜载体。在轮胎颗粒表面形成成熟
的生物膜约需 ６０ ｄ左右，每克轮胎颗粒附着生长生物膜量可达到 ５０ ～ １００ ｍｇ，生物膜厚度
平均在 ２５５μｍ左右。

气提式循环反应器处理污水是载体生物膜和游离活性污泥共同作用的结果。良好的活
性污泥不但能大量降解有机物，而且能改善混合液的沉降性；具有载体生物膜的混合液，使
生物总量和种类增加；反应器对污水的处理效率明显优于单纯的活性污泥；固着生长的生物
膜存在世代较长的硝化菌等，对污水氨氮的去除起主要作用；提高载体生物膜量是提高反应
器混合液生物总量的有效途径，也有利于提高反应器的处理效率和稳定性。

对于不同的复合式生物膜反应器系统处理不同的污水时，悬浮生长与附着生长的微生
物所表现出的活性亦不尽相同。在生物膜形成的初期，即生物膜量较低时，悬浮生长与附着
生长的微生物表现出的活性基本相同。但随着生物膜量的增加，即生物膜厚度的增加，附着
生物膜的活性就有所降低，这主要是受到基质和氧传质的限制。在附着生长生物膜量较少
时（如生物膜量为 ５０ ｍｇ ／ ｇ），附着生长微生物的活性比悬浮生长的活性略低，其比耗氧率
（ＳＯＵＲ）为 ４０ ～ ７０ ｍｇ ／（ｇ·ｈ）。
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图 ３．２ 复合生物膜反应器系统

３ ．１ ．１ ．３ 序批式活性污泥 －生物膜法

序批式活性污泥 －生物膜反应器（ＳＢＢＲ）是在序批式活性污泥反应器中引入生物膜的
一种新型复合式生物膜反应器。它既具有生物膜法的优点，又具有 ＳＢＲ 的操作简单、管理
方便的特点，近年来引起研究者们的兴趣。当废水水质较差，如可生化性较差，基质浓度低
时，序批式活性污泥 －生物膜法特别有效。

１ ．序批式活性污泥法（ＳＢＲ）
序批式活性污泥法（ＳＢＲ）也称做间歇式活性污泥法，与传统的连续流活性污泥法的主

要不同在于曝气、沉淀与澄清均是在同一反应器内依序进行的。而前者的曝气、沉淀与澄清
则是分别在曝气池和沉淀池内同时进行的。该工艺出现在活性污泥法开创的初期，后来因
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操作繁琐、曝气装置易于堵塞等原因，对活性污泥法长期采用了连续运行的方式。近 ３０ 年
来随着自动化程度的不断提高，加之连续流活性污泥法的日趋复杂化，有研究者对序批式活

图 ３．３ 序批式活性污泥法工序过程

性污泥法重新进行认识，认为该工艺具有投资
少和操作简单等特点；此外序批式活性污泥法
还可以有效控制丝状菌的生长，防止污泥膨胀；
再者，该工艺还能有效进行脱氮除磷。序批式
活性污泥法一般依序进行如下五个工序过程，
即进水、反应（曝气）、沉淀、排水和闲置，如图
３ ．３所示。每个工序过程的特征如表 ３ ．１所示。

表 ３ ．１ 序批式活性污泥法中五个工序的特征

工序 目 的
占反应器容积
的百分比 ／ ％

占整个周
期百分比 ／ ％

曝 气

进水 原水或初沉水流入反应器 ２５ ～ １００ ２５ 有 ／无

反应 完成生化反应 １００ ３５ 有 ／循环

沉淀 泥水进行有效沉淀分离 １００ ２０ 无

排放 排除沉淀后的上清水，可排剩余污泥 ３５ ～ １００ １５ 无

闲置 停滞状态待下一周期开始，可排剩余污泥 ２５ ～ ３５ ５ 有 ／无

２ ．序批式活性污泥 －生物膜反应法（ＳＢＢＲ）
与 ＳＢＲ法不同的是，ＳＢＢＲ法的运作周期通常只有 ３个阶段：进水、反应和排水（图３ ．４）。

反应阶段可根据需要设计成：好氧、厌氧或缺氧的运行模式。

图 ３．４ ＳＢＢＲ工艺过程示意图

氧在微生物好氧代谢中主要起分解代谢产物的电子受体的作用，氧的转移是废水处理
过程的重要方面。好氧氧化（接触曝气）是序批式生物膜法中的重要步骤，氧的传递性能直
接影响好氧氧化的处理效果。ＫＬａ值能反映系统的氧传递能力。胡龙兴等人采用如图３ ．５所
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示 ＳＢＢＲ系统，以陶粒作为填料，考察了 ＳＢＢＲ 系统的氧传递能力。所用 ＳＢＢＲ 系统有关数
据见表 ３ ．２。

图 ３．５ 序批式生物膜反应器系统
１—电路自控箱；２—气泵；３—反应器；４—循环泵；５—进水泵；

６—出水槽；７—集水槽；８—进水止回阀；９—曝气止回阀

表 ３ ．２ ＳＢＢＲ系统的有关数据

项 目 数 值 单 位

填料层高度 ０．７０ ｍ
陶粒高度 ８ ｍｍ
陶粒密度 １ ５８６ ｋｇ ／ ｍ３

陶粒层孔隙率 ０．４３
柱内径 １８．８ ｃｍ
柱外径 ２０ ｃｍ

填料层体积 ０．０１７ ８ ｍ３

陶粒总表面积 ７．６２ ｍ２

实验表明，该 ＳＢＢＲ系统氧传递系数
ＫＬａ较大，在 ３９ ～ １０３（ｈ－ １）之间，氧传递
快，主要是由于该反应器采用了较小空
隙率的陶粒填料层，较小的空隙率有利
于产生附加紊动，将大气泡剪切为小气
泡，增加了气水界面的接触面积，导致氧传递速率系数的提高。考虑到动力消耗及满足生物
好氧反应的需要，对该反应装置的好氧氧化阶段，气量一般可控制在 ０ ．３５ ～ ０ ．５５ ｍ３ ／ ｈ。

序批式活性污泥 －生物膜法能用于处理多种废水，而且均能取得良好的效果。
在 Ｆａｎｇ等进行的序批式生物膜反应器处理由奶粉等合成的污水的小试研究中发现，采

用软纤维填料作为生物膜附着生长载体可以更有效地去除 ＣＯＤ和 ＮＨ＋
４ － Ｎ，与传统的序批

式活性污泥法相比，序批式生物膜反应器因省略了沉淀程序而使整个周期缩短；即使悬浮液
连续曝气，软纤维填料上生物膜内部也能进行有效的反硝化作用，当进水 ＣＯＤ质量浓度为
２５０ ～ １ ０３４ ｍｇ ／ Ｌ和 ＮＨ＋

４ － Ｎ质量浓度为 ２５ ～ １００ ｍｇ ／ Ｌ，或 ＣＯＤ负荷为 ０．５６ ～ ４．５１ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）
和 ＮＨ＋

４ － Ｎ负荷为 ０ ．０４ ～ ０ ．４９ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，ＣＯＤ和 ＮＨ＋
４ － Ｎ的平均去除率分别为 ９５％和

５７％，至于处理后水中的总悬浮物，其质量浓度为 １５０ ｍｇ ／ Ｌ左右，可以没有任何困难地通过
沉淀去除出去。

在 Ｋｏｌｂ等进行的序批式生物膜反应器处理含难降解物质的工业废水的研究中，采用活
性炭作填料和微孔膜的序批式生物膜反应器处理苯、二氯酚和三氯乙烷、酚的人工配水时，
可充分利用活性炭的吸附性并减少其再生，减少混合液中有机污染物对细菌的毒性。研究
结果表明，活性炭的使用寿命比单纯作为吸附剂时可延长至少 ５ 倍，在 ２４ ｈ 的运行周期内，
９５％的苯或二氯酚可以被生物降解，在每一个周期内所加入的三氯乙烷亦有 ５％可以降解；
再有，活性炭先吸附然后再进行生物再生降解比两个过程同时进行对有机污染物的去除速
率要快。

３ ．１ ．２ 附着生物稳定塘

传统的稳定塘虽然具有投资少、运行管理费用低等特点。但由于稳定塘内微生物浓度
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低，从而使其存在着所需停留时间较长、有机负荷较低、占地面积大、抗冲击负荷能力差等缺
点。

附着生物稳定塘是在稳定塘内添加人工制造的附着生长载体，使之成为微生物和藻类
等栖息的场所，从而可增加稳定塘内的微生物总量。用于稳定塘的载体一般有：聚偏二氯乙
烯纤维绳、软纤维填料、盾式纤维填料等。

图 ３ ．６是一种添加盾式纤维填料的附着生物稳定塘的流程图。稳定塘内填料的比表面
积为 １ ２３６ ｍ２ ／ ｍ３。实验发现，填料装占填稳定塘容积的 ２２％时各污染物指标的去除率最
大。采用图 ３ ．６所示的串联稳定塘系统，ＣＯＤ去除率冬季为 ５０％，夏季为 ９１ ． ４％；ＢＯＤ去除
率冬季为 ４９％，夏季为 ９５ ．９％；ＮＨ＋

４ － Ｎ去除率为 ３０ ．３％ ～ ９５．９％。在稳定塘运行 ２０天后，
在填料上就形成了成熟的生物膜，位于稳定塘底部填料上生物膜的厚度约为 ３０ ～ ４０ ｍｍ，位
于稳定塘上部填料上生物膜的厚度约为 ７０ ～ １００ ｍｍ。附着生长的生物膜上的生物相除了
大量的细菌外，还有颤藻、裸藻、小球藻和菱形藻等，此外还有一般稳定塘内没有的钟虫、轮
虫、线虫、水蚤等原生动物和后生动物。因此，附着生物稳定塘的生态系统是完整而又稳定
的。

图 ３．６ 附着生长污水稳定塘工艺流程

３ ．２ 曝气生物滤池

３ ．２ ．１ 曝气生物滤池工艺概述

生物膜法工艺的研究一直受到西方各国研究者的重视，目前是水处理领域较为活跃的
研究课题之一。近年来，水处理领域的重大进展和发展很多集中在生物膜法处理工艺上。
其中最新的发展之一是曝气生物滤池（Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ａｅｒａｔｅｄ Ｆｉｌｔｅｒ，简称 ＢＡＦ）工艺。

曝气生物滤池是 ２０世纪 ８０年代末 ９０ 年代初在欧美兴起的一种膜生物法污水处理工
艺，是在普通生物滤池的基础上，并借鉴给水滤池工艺而开发的污水处理新工艺。曝气生物
滤池是普通生物滤池的一种变形，也可看成是生物接触氧化法的一种特殊形式，即在生物反
应器内装填高比表面积的颗粒填料，以提供微生物膜生长的载体，并根据污水的流向分为下
向流或上向流，污水由上向下或由下向上流过滤料层，在滤料层下部鼓风曝气，使空气与污
水逆向或同向接触，使污水中的有机物与填料表面生物膜通过生化反应得到稳定，填料同时
起到物理过滤作用。

曝气生物滤池最初用于污水的三级处理，由于其良好的处理性能，应用范围不断扩大，
后发展成直接用于二级处理。自 ２０世纪 ８０年代在欧洲建成第一座曝气生物滤池污水处理
厂后，曝气生物滤池已在欧美和日本等发达国家广为流行。目前世界上已有数百座大大小
小的污水处理厂采用了这种技术。随着研究的深入，曝气生物滤池从单一的工艺逐渐发展
成系列综合工艺。曝气生物滤池不仅可用于水体富营养化处理，而且可广泛地被用于城市
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污水、小区生活污水、生活杂排水和食品加工废水、酿造和造纸等高浓度废水的处理，具有去
除 ＳＳ、ＣＯＤ、ＢＯＤ以及硝化、脱氮除磷、去除 ＡＯＸ（有害物质）的作用，其最大特点是集生物氧
化和截留悬浮固体于一体，节省了后续二次沉淀池，在保证处理效果的前提下使处理工艺简
化。此外，曝气生物滤池工艺有机物容积负荷高、水力负荷大、水力停留时间短、所需基建投
资少、能耗及运行成本低，同时该工艺出水水质高，到 ２０世纪 ９０年代初得到了较大发展，在
法国、英国、奥地利和澳大利亚等国已有较成熟的技术、设备和产品，使用 ＢＡＦ 的污水处理
厂最大规模也已扩大到几十万 ｍ３ ／ ｄ，同时发展为可以脱氮除磷的工艺。

２０世纪 ９０年代初，我国就已开始对曝气生物滤池工艺进行试验研究和开发，中冶集团
马鞍山钢铁设计研究总院环境工程公司、北京环境保护科学研究院、清华大学等是我国研究
开发该技术较早的单位。哈尔滨工业大学市政环境工程学院及清华大学环境科学与工程系
对曝气生物滤池处理生活污水、啤酒废水的处理效能和处理机理进行了初步研究。上海市
政设计研究院也研究开发了一种称为 Ｂｉｏｓｍｅｄｉ 的曝气生物滤池。另外，国内的一些设计单
位也尝试采用了曝气生物滤池单元处理生活污水和工业废水，并已将曝气生物滤池成功地
应用于多个大、中、小型工程。随着实际工程的应用运行，曝气生物滤池的特殊优点越来越
受到我国水处理界各方的关注。

３ ．２ ．２ 曝气生物滤池工艺的原理与特点

３ ．２ ．２ ．１ 曝气生物滤池的工作原理

从图 ３ ．７ 可知，曝气生物滤池从结构上共分成三个区域，即缓冲配水区 １、承托层 ２、滤
料层 ３、出水区 ４及出水槽 ５。待处理污水由管道 １３ 流入缓冲配水区 １，污水在向上流过滤
料层时，经滤料上附着生长的微生物膜净化处理后经过出水区 ４和出水槽 ５，由管道 ７排出。
缓冲配水区的作用是使污水均匀流过滤池。在待处理污水进入滤池起，由鼓风机鼓风并通
过管道 １０向池内供给微生物膜代谢所需的空气（氧源），生长在滤料上的微生物膜从污水中
汲取可溶性有机污染物作为其生理活动所需的营养物质，在代谢过程中将有机污染物分解，
使废水得到净化。由于生物膜生长，在比表面积较大的滤料表面上固着，这就使得池中容纳
着大量微生物，从而体现出容积负荷高、停留时间短的特点，同时又能保证滤池在较低的污
泥负荷下运行，为进一步降解污水中的有机污染物提供了可靠的保证，进而获得了优良的处
理效果，保证了出水的稳定性。当滤池运行到一定时期，随着生物量和滤料中截留杂质的增
加，滤料中水头损失增大，水位上升，需对滤料进行反冲洗。在滤池反冲洗时，较轻的滤料有
可能被水流带至出水口处，并在斜板沉淀区 ８ 处沉降，回流至滤池内，以保证滤池内的微生
物浓度。斜板沉淀器的倾斜角度是根据实际运行经验而设定的，以保证脱落的微生物膜在
运行或反冲洗时能被水流带到池外，而滤料则不会带到池外。当运行到一定程度时，由于滤
料上增厚的微生物膜脱落，出水中会带有部分脱落的微生物膜，使出水水质变差，这时必须
关闭进水管阀门，启动反冲洗水泵，利用储备在清水池中的处理后的水对滤池进行反冲洗，
反冲洗采用气、水联合方式。为保证布水、布气均匀，在滤料支撑板 １４上均匀布置有曝气生
物滤池专用的配水、配气滤头 １５。

３ ．２ ．２ ．２ 曝气生物滤池的构造

曝气生物滤池（ＢＡＦ）的构造与污水三级处理的滤池基本相同，只是滤料不同。ＢＡＦ 一
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图 ３．７ 曝气生物滤池构造图
１—缓冲配水区；２—承托层；３—滤料层；４—出水区；５—出水槽；

６—反冲洗排水管；７—净化水排出管；８—斜板沉淀区；９—栅型

稳流板；１０—曝气管；１１—反冲洗供气管；１２—反冲洗供水管；

１３—滤池进水管；１４—滤料支撑板；１５—长柄滤头

般用单一均粒滤料，与普通快滤池类似，
其构造见图 ３ ． ７。曝气生物滤池根据污
水在滤池运行中过滤方向的不同，可分
为两种：一种是池底进水，水流与空气流
同向运行，即同向流或上向流滤池；另一
种是上进水，水流与空气流逆向运行，称
之为逆向流或向下流滤池。除污水在滤
池中的流向不同外，上向流和下向流滤
池的池型结构基本相同。早期曝气生物
滤池的应用形式大多都是下向流态，但
随着上向流曝气生物滤池相比于下向流
滤池的众多优点被人们所认同，近年来
国内外实际工程中绝大多数采用上向流
曝气生物滤池结构。本节以上向流曝气
生物滤池为例对其结构进行介绍。

从图 ３ ．７可看出，曝气生物滤池的结
构形式与普通快滤池类似，曝气生物滤
池主体可分为滤池池体、生物填料层、承
托层、布水系统、布气系统、反冲洗系统、
出水系统、管道和自控系统等八个部分
组成。下面分别对这几部分进行介绍。

１ ．滤池池体
曝气生物滤池池体的作用是容纳被

处理水量和围挡滤料，并承托滤料和曝气装置的重量。曝气生物滤池的形状有圆形、正方形
和矩形三种，结构形式有钢制设备和钢筋混凝土结构等。一般当处理水量较少、池体容积较
小并为单座池时，采用圆形钢结构的池体较多；当处理水量和池容较大，选用的池体数量较
多并考虑池体共壁时，采用矩形和正方形钢筋混凝土结构较经济。滤池的平面尺寸以满足
所要求的流态、布水布气均匀、填料安装和维护管理方便、尽量同其他处理构筑物尺寸相匹
配等为原则。

２ ．生物填料层
填料是生物膜的载体，并兼有截留悬浮物质的作用，因此，载体填料是曝气生物滤池的

关键，直接影响着曝气生物滤池的效能。同时，载体填料的费用在曝气生物滤池处理系统的
基建费用中占较大比重，所以填料的选用及性能关系到系统的合理性。

国内外通常采用的填料形状有蜂窝管状、束状、波纹状、圆形辐射状、盾状、网状、筒状、
规则粒状与不规则粒状等，所用的材质除粒状填料外，基本上采用玻璃钢、聚氯乙烯、聚丙
烯、维尼纶等。由于制作加工和价格等原因，目前，国内采用的接触填料主要有玻璃钢或塑
料蜂窝填料、立体波状填料、软性纤维填料、半软性填料以及不规则粒状填料（砂、碎石、矿
渣、焦炭、无烟煤）等。玻璃钢或塑料填料表面光滑，生物膜附着力差，易老化，且在实际使用
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中往往容易产生不同程度填料的堵塞；软性填料中的水流流态不理想，易被微生物膜粘结在
一起，产生结球现象，使其有效表面积大为减小，进而在结球的内部产生厌氧现象，影响处理
效果。不规则粒状填料水流阻力大，易于引起滤池堵塞。近年来我国也开展了应用片状陶
粒处理水源水的微污染研究，片状陶粒属不规则粒状填料，尽管挂膜性能良好，但存在水流
阻力大、空隙率小、容易堵塞、强度差、易破碎、不耐水冲刷等缺陷，使它仅能应用于水源水的
微污染处理，而不适合污水处理。因此选用一种好的滤池填料非常关键。

在我国，正是由于这些传统的接触填料存在一定的缺陷，使曝气生物滤池在我国污水处
理中的应用，所以对曝气生物滤池填料的研究一直在进行。

不同的颗粒填料的物理化学特性有一定的区别，有的甚至相差很大。生物载体填料的
选择是曝气生物滤池技术成功与否的关键，它决定了曝气生物滤池滤料能否高效运行，所以
填料的选择应综合以下各种因素。

（１）机械强度好
填料必须具有可以满足所用反应器在不同强度的水力剪切作用以及载体之间摩擦碰撞

过程中破损率低的机械强度要求。因为填料破损的直接后果会导致出水水质扰动，布水布
气短路。

（２）比表面积大
填料一般选用比表面积大、开孔孔隙率高的多孔惰性载体，这种载体有利于微生物的吸

附、持续生长和形成生物膜，并有利于促进主体相和生物膜内部的溶解氧、底物及代谢产物
的传质过程。

（３）填料的形状
最好选用规则的球状填料。规则填料能使布气、布水均匀，水流阻力小。过去国内生物

滤池所用的填料均为不规则状，如碎石、矿渣、焦炭、无烟煤等，不规则填料的水流阻力大，易
堵塞，布水布气不易均匀，因而限制了生物滤池在国内污水处理中的应用。

（４）孔隙率及表面粗糙度
填料表面应具有一定的孔隙率及粗糙度，这样有利于微生物膜的附着、生长，并减少填

料之间摩擦碰撞而造成固着微生物的脱落，有利于生物滤池的运行。
（５）密度
填料密度过大，造成在反冲洗时载体悬浮困难或使反冲洗时能耗增加；而密度过小，又

不易于载体在反应器中的运行，填料容易上浮，反冲洗时容易出现跑料现象，因此载体密度
需在一定范围之内。

（６）表面电性和亲水性
微生物一般带有负电荷，而且亲水，因此，载体表面带有正电荷将有利于微生物固着生

长，载体表面的亲水性同样有利于微生物的附着，使附着的生物膜数量尽可能地多，并具有
良好的抗反冲洗能力。

（７）生物、化学稳定性好
生物膜在新陈代谢过程中会产生多种代谢产物，某些代谢产物会对载体产生腐蚀作用，

因此，生物膜载体必须具有一定的化学稳定性和抗腐蚀性，同时需不参与生物膜的生物化学
反应，且其本身是不可生物降解的，不含有害于人体健康和妨碍工业生产的有害杂质，以保
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证填料在使用中不被损坏和不对处理水产生二次污染。
当然，由于不同颗粒填料的物理化学特性差异很大，填料的选择应综合各种因素，应本

着性能优良、价格低廉和易于就地取材的原则。
表 ３ ．３是曝气生物滤池常用的几种填料的物理化学特性，由此可以看出，活性炭的比表

面积远远高于其他材质颗粒，其次是粘土陶粒、炉渣、页岩陶粒，其他的颗粒物质比表面积相
差无几；总孔体积也以活性炭为最高，其次为粘土陶粒和页岩陶粒，其他几种颗粒的总孔体
积则相对较小；颗粒的松散密度以砂子和麦饭石为最大，其他颗粒的松散密度均小于 １ ０００
ｇ ／ Ｌ。各种颗粒化学组成均以 Ａｌ和 Ｓｉ 为主要成分，两者之和达 ６０％ ～ ８０％，这些颗粒的碱
性成分所构成的微环境可能有利于微生物的生长。

表 ３ ．３ 曝气生物滤池常用的填料的物理性质

名 称 产 地
物 理 性 质

比表面积 ／（ｍ２·ｇ－ １）总孔体积 ／（ｃｍ２·ｇ－ １）松散密度 ／（ｇ·Ｌ－ １）
活性炭 太原 ９６０ ０．９ ３４５
粘土陶粒 马鞍山 ４．８９ ０．３９ ８７５
炉渣 太原 ０．９１ ０．４８８ ９７５

页岩陶粒 北京 ３．９９ ０．１０３ ９７６
砂子 北京 ０．７６ ０．０１６ ５ １ ３９３
沸石 山西 ０．４６ ０．０２６ ９ ８３０
麦饭石 新华县 ０．８８ ０．００８ ４ １ ３７５
焦炭 北京 １．２７ ０．０６３ ０ ５８７

可见，除了活性炭之外，粘土陶粒和页岩陶粒是最佳的填料材料，其他的人工材料中焦
炭和炉渣的物理性质较佳，其中砂子由于密度较大，并且颗粒较小不适宜作为曝气生物滤池
的填料，其他材料主要是考虑经济上的原因而不适宜作为曝气滤池的填料。

粘土陶粒是以粉煤灰为主要原料，粘土为粘接剂和添加少量造孔剂，经高温熔烧而成
的。首先需将粘土烘干，并粉碎到粒度小于 １００目。然后按配方取粉煤灰 ５０％（质量分数）、
粘土粉 ４５％（质量分数）、造孔剂 ５％（质量分数）进行干粉混合，然后加入 ２０％（质量分数）的
水混合均匀，并造粒成型，粒度一般为 ３ ～ ６ ｍｍ左右。湿颗粒需先在干燥室内烘干，然后放
入炉内在 ９５０ ～ １ １００ ℃的高温下熔烧而成。

页岩陶粒以页岩矿土为原料，经破碎后，在 １ ２００ ℃左右的高温下熔烧，膨胀成 ５ ～
４０ ｍｍ的球状陶粒，再经破碎后筛选而成。页岩陶粒外壳呈暗红色，表皮坚硬，表面粗糙、不
规则，有很多大孔而不连通，开孔一般大于 ０ ．５μｍ，而细菌直径为 ０ ．５ ～ １ ． ０μｍ，所以有利于
细菌附着生长。页岩陶粒的详细理化性质见表 ３ ．４。

表 ３ ．４ 粘土陶粒和页岩陶粒的物理化学特征

名 称
物 理 性 质 主要化学元素组成 ／ ％

比表面积 ／
（ｍ２·ｇ－ １）

总孔体积 ／
（ｃｍ３·ｇ－ １）

松散密度 ／
（ｇ·Ｌ－ １）

ＳｉＯ２ Ａｌ２Ｏ３ ＦｅＯ ＣａＯ ＭｇＯ 烧失量

粘土陶粒 ４．８９ ０．３９ ８７５ ６９．７７ １４．５４ ４．７３ ０．７３ ２．１ １５．６３

页岩陶粒 ３．９９ ０．１０３ ９７６ ６１ ～ ６６ １９ ～ ２４ ４ ～ ９ ０．５ ～ １ １ ～ ２ ５．０
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填料级配对曝气生物滤池的运行有重要影响。填料级配不但影响出水 ＢＯＤ５ 和 ＴＳＳ（总
悬浮物）的浓度，而且影响水头损失的增长速度和反冲洗间隔时间。填料粒径越小，出水水
质越好，但是填料粒径越小，固体容量也越小，水头损失越大，反冲间隔越短。

３ ．承托层
承托层主要是为了支撑生物填料，防止生物填料流失和堵塞滤头，同时还可以保持反冲

洗稳定进行。承托层常用材料为卵石，或破碎的石块、重质矿石、磁铁矿等。为保证承托层
的稳定，并对配水的均匀性充分起作用，要求材料具有良好的机械强度和化学稳定性，形状
应尽量接近圆形。承托层接触配水及配气系统的部分应选粒径较大的卵石，其粒径至少应
比孔径大 ４倍以上，由下而上粒径渐次减小，接触填料部分其粒径比填料大一倍，承托层高
度一般为 ４００ ～ ６００ ｍｍ。承托层的级配可以参考滤池的级配。

４ ．布水系统
曝气生物滤池的布水系统主要包括滤池最下部的配水室和滤板上的配水滤头。配水室

的功能是在滤池正常运行时和滤池反冲洗时使水在整个滤池截面上均匀分布，它由位于滤
池下部的缓冲配水区和承托滤板组成。设置缓冲配水区的目的在于使进入滤池的污水能够
均匀流过滤料层，尽量使滤料层的每一部分都能最大限度地参与生物反应，使曝气生物滤池
发挥其最佳的处理能力。承托滤板的作用是使进入滤池的污水先在缓冲配水区进行一定程
度的混合后，依靠承托滤板的阻力作用污水在滤板下均匀、均质分布，并通过滤板上的滤头
而均匀流入滤料层。在气、水联合反冲洗时，缓冲配水区还起到均匀配气作用，气垫层也在
滤板下的区域中形成。

对于上向流滤池，配水室的作用是使某一短时段内进入滤池的污水能在配水室内混合
均匀，通过配水滤头均匀流过滤料层，配水室除作为滤池正常运行布水外，还作为对滤池进
行反冲洗布水用。而对于下向流滤池，该布水系统主要用作滤池的反冲洗布水和收集净化
水。

由于曝气生物滤池在正常运行时一直处于曝气阶段，曝气造成的扰动足以使得进水很
快均匀分布在整个反应器截面上，所以单从进水来讲，其配水设施没有一般给水滤池要求那
么严格。滤池在运行时，生物滤料层截留部分悬浮物、生物絮凝吸附的部分胶体颗粒和微生
物膜在新陈代谢过程中增殖老化脱落的微生物膜，这些物质的存在明显地增加了曝气生物
滤池的过滤阻力，会使处理能力减小和处理出水水质下降，同时也使水溶液主体的溶解氧和
生物易降解的有机物与生物膜上微生物之间的传质效率下降，同时也使水溶液主体的溶解
氧和生物易降解的有机物与生物膜上微生物之间的传质效率下降，影响生物滤池对有机物
的去除效率。所以在运行一定时间后必须对滤池进行反冲洗，将这些物质通过反冲洗随冲
洗水排出滤池外，保证滤池的正常运行。如果反冲洗系统设计不合理或安装达不到要求，使
反冲洗时配水不均匀，将产生下列不良后果：

１）整个生物滤池冲洗不均匀，部分区域冲洗强度大，部分区域冲洗强度小，使得曝气生
物滤池冲洗周期缩短。

２）如果反冲洗布水不均匀，使部分区域反冲洗达不到要求，该区域的生物填料中杂质
冲洗不干净，将影响生物滤池对污染物的去除效果。

３）冲洗强度大的区域，由于水流速度过大，会冲动承托层，引起生物填料与承托层的混
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合，甚至引起生物填料的流失，有时也会引起布气系统的松动，对曝气生物滤池造成极大危害。
曝气生物滤池一般采用的管式大阻力配水方式，其形式如图 ３ ．８所示，由一根干管及若

干支管组成，污水或反冲洗水由干管均匀分布进入各支管，支管上有间距不等的布水孔，孔
径及孔间距可由公式计算得出，支管开孔向下，反冲洗水经承托层的填料进一步切割而均匀
分散。管式大阻力配水系统设计参数一般可参照表 ３ ．５采用。除上述采用滤板和配水滤头
的配水方式以外，国内也有小型的曝气生物滤池采用栅型承托板和穿孔布水管（管式大阻力
配水方式）的配水形式。

图 ３．８ 管式大阻力配水系统
表 ３ ．５




管式大阻力配水系统设计参数

干管进口流速 １ ～ １．５ ｍ ／ ｓ 开孔比




０．２％ ～ ０．２５％

支管进口流速 １．５ ～ ２．５ ｍ ／ ｓ 配水孔径




９ ～ １２ ｍｍ

支管间距 ０．２ ～ ０．３ ｍ 配水孔间距 ７０ ～ ３００ ｍｍ

５．布气系统
曝气生物滤池内设置布气系统主要有两个目的：一是保证正常运行时曝气所需；二是保

证进行气水反冲洗时布气所需。
保持曝气生物滤池中有足够的溶解氧是维持曝气生物滤池内生物膜高活性、对有机物

和氨氮的高去除率的必备条件，因此，选择合适的充氧方式对曝气生物滤池的稳定运行十分
重要。

曝气系统的设计，必须根据工艺计算所需供气量来进行。曝气生物滤池最简单的曝气
装置可采用穿孔管。穿孔管属大、中气泡型，氧利用率较低，仅为 ３％ ～ ４％，其优点是不易
堵塞，造价低。在实际应用中，有充氧曝气与反冲洗曝气共用同一套布气管的形式，但由于
充氧曝气需气量比反冲洗时需气量小，因此配气不易均匀。共用同一套布气管虽然能减少
投资，但运行时不能同时满足两者的需要，影响曝气生物滤池的稳定运行。在实践中发现此
办法利少弊多，最好将两者分开，单独设立一套曝气管，以保持正常运行；同时另设立一套反
冲洗布气管，以满足反冲洗布气的要求。曝气管的位置往往在承托层之上 ３０ ～ ５０ ｃｍ 的填
料层之中，这样做的优点是在曝气管之下的滤池填料层可以起到截留污水中悬浮物的作用，
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在有滤头的情况下可以起到预过滤的作用；在没有滤头的情况下，可以避免曝气对于填料截
留层的干扰。

曝气生物滤池采用气水联合反冲洗时气冲洗强度可取 １０ ～ １４ Ｌ ／（ｍ２·ｓ）。反冲洗布气
系统形式同布水系统相似，但气体密度小且具有可压缩性，因此，布气管管径及开孔大小均
比布水管要小，孔间距也短一些，并且布气管与进水布水管一样，一般安装在承托层之下。

现在国内外曝气生物滤池常用生物滤池专用曝气器作为滤池的空气扩散装置，如德国
ＰＨＩＬＬＩＰ ＭｉｊＬＬＥＲ公司的 ＯＸＡＺＵＲ空气扩散器、中冶集团马鞍山钢铁设计研究总院环境工程
公司开发的单孔膜滤池专用曝气器。单孔膜滤池专用曝气器按一定间隔安装在空气管道
上，空气管道又被固定在承托板上，曝气器一般都设计安装在滤料承托层里，距承托板约
１ ｍ，使空气通过曝气器并流过滤料层时可达到 ３０％以上的氧的利用率。该种曝气器的另
一个特点是不容易堵塞，即使堵塞也可用水进行冲洗。

６ ．反冲洗系统
曝气生物滤池进水中的颗粒物质或胶体物质以及运行过程中脱落的生物膜被截留在滤

料间的孔隙中，在一定情况下，这些物质起到了生物截留作用。但随着处理过程的持续进
行，填料的孔隙度减小，一方面加大了滤池的水头损失，另一方面加大了对水流的剪切应力。
在达到或接近滤池的设计流量时，当总的水头损失接近通过曝气生物滤池所必须的水头损
失或出现截留物质穿透滤层时，曝气生物滤池应停止运行并进行反冲洗。

反冲洗是保证曝气生物滤池正常运行的关键，其目的是在较短的反冲洗时间内，使滤料
得到适当的清洗，恢复其截污功能，但也不能对滤料进行过分冲刷，以免冲洗掉滤池正常运
行必要的生物膜。反冲洗的质量对出水水质、运行周期、运行状况的影响很大。采用气水联
合反冲洗的顺序通常为：先单独用气反冲洗，再用气水联合反冲洗，最后用清水反冲洗。在
反冲洗过程中必须掌握好冲洗强度和冲洗时间，既要将截留物质冲洗出滤池，又要避免对滤
料过分冲刷，使生长在滤料表面的微生物膜脱落而影响处理效果。

７ ．出水系统
曝气生物滤池出水系统可采用周边出水或单侧堰出水等方式。在大、中型污水处理工

程中，为了工艺布置方便，一般采用单侧堰出水，并将出水堰口处设计为 ６０°斜坡，以降低出
水口处的水流流速；在出水堰口处设置栅形稳流板，以将反冲洗时有可能被带至出水口处的
陶粒与稳流板碰撞，导致流速降低而在该处沉降，并沿斜坡下滑回滤池中。

８ ．管道和自控系统
曝气生物滤池运行时既要完成降解有机物的功能，也要完成对污水中各种颗粒及胶体

污染物以及老化脱落的微生物膜的截留过滤功能，同时还要实现滤池本身的反冲洗，这几种
方式交替运行。对于小型工业废水处理中，滤池的控制可以简单些，甚至可以采用手动控
制；而对于污水处理规模较大的城镇污水处理厂，为提高滤池的处理能力和对污染物的去除
效率，需要设计必要的自控系统。

图 ３ ．９所示为某类滤池的控制方式，运行过程中可以采用控制机构定时关启各阀门。
具体如下：

１）上向流关阀 １，３，４，６，开阀 ２，５；
２）下向流关阀 ２，３，５，６，开阀 １，４；
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图 ３．９ 曝气生物滤池控制方式

３）反冲洗关阀 １，２，４，５，开阀 ３，６。
通过上述阀门关启的配合，可实现

不同进水方式的运行，实行不同的功能。
缺点是阀门较多，增加投资和阀门安装
的难度。

３ ．２ ．２ ．３ 曝气生物滤池的性能特点

通过对曝气生物滤池的工作原理与
结构介绍，可以发现曝气生物滤池具有
很多优点：

１）该工艺的处理装置结构紧凑，生
化反应和过滤在一个单元中进行，不需
要二次沉淀池，从而有利于发展高效、快
速的处理工艺，同时节省了占地面积和土建费用；

２）填料的颗粒细小，提供了大的比表面积，使滤池单位体积内保持较高生物量。由于
填料上的生物膜较薄，其活性相对较高，因此，工艺的有机物容积负荷和去除率都较高，具有
高质量的出水；

３）气、水相对运动，气泡接触面积增大，增加气、水与生物膜的接触时间，从而提高处理
效果。在处理水水质相同的状态下，填料的容积负荷高，还可使生物膜处于对数生长期；

４）生物曝气滤池具有多种净化功能，除了用于有机物去除外，还能够去除 ＮＨ３ － Ｎ等；
５）曝气生物滤池在采用上向流或下向流方式运行时均有一定的过滤作用。过滤作用

主要基于以下几个方面的原因：① 机械截留作用，生物陶粒滤池所用陶粒填料的颗粒粒径
一般为 ５ ｍｍ，填料高度为 １ ．５ ～ ２ ．０ ｍ，根据过滤原理，进水中的颗粒粒径较大的悬浮状物质
被截留；② 颗粒滤料上生长有大量微生物，微生物新陈代谢作用中产生的粘性物质如多糖
类、酯类等起吸附架桥作用，与悬浮颗粒及胶体粒子粘结在一起，形成细小絮体，通过接触絮
凝作用而被去除；③ 曝气生物滤池中由于微生物作用，能使进水中胶体颗粒的 Ｚｅｔａ 电位降
低，使部分颗粒脱稳形成较大颗粒而被去除。

３ ．２ ．２ ．４ 与其他生物处理工艺的比较

１ ．曝气生物滤池的优点
曝气生物滤池除了上述自身的优点外，与其他生物处理方法相比还具有非常明显的以

下几个优点：
１）占地面积小，过滤速度高，由于曝气生物滤池的处理负荷大大高于常规处理工艺，

ＢＯＤ５ 容积负荷可达到 ５ ～ ６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），是常规活性污泥法或接触氧化法的 ６ ～ １２ 倍，所以
它的池容和占地面积通常为常规处理厂占地面积的 １ ／ １０ ～ １ ／ ５，而且厂区布置紧凑，节省了
土建费用；

２）总体投资省，包括机械设备、自控电气系统、土建和征地费，直接一次性投资比传统
方法低 １ ／ ４；

３）处理水质量高，在 ＢＯＤ５ 容积负荷为 ６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，其出水 ＳＳ 和 ＢＯＤ５ 可满足回用
要求；
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４）氧的传输效率高，供氧动力消耗低，处理单位污水电耗低，运行费用比常规处理低 １ ／ ５；
５）曝气生物滤池抗冲击负荷能力强，受气候、水量和水质变化影响小，没有污泥膨胀问

题，微生物也不会流失，能保证池内较高的微生物浓度，因此，日常运行管理简单，处理效果
稳定，便于维护；

６）设施可间断运行，由于大量的微生物生长在填料的内部和表面，微生物不会流失，即
使长时间不运转也能保持其菌种，其设施可在几天内恢复运行；

７）处理设施采用全部模块化结构，便于进行后期的改扩建，可建成封闭式厂房，减少臭
气、噪声和对周围环境的影响，视觉景观好。

２ ．曝气生物滤池的主要缺点
１）预处理要求较高；
２）产泥量相对于活性污泥法稍大，污泥稳定性稍差。
曝气生物滤池与其他常规生物处理工艺的比较见表 ３ ．６、表 ３ ．７、表 ３ ．８。

表 ３．６ ＢＡＦ、ＳＢＲ、Ａ２ ／ Ｏ三种污水生物处理工艺的比较

项 目 ＢＡＦ工艺 ＳＢＲ工艺 Ａ２ ／ Ｏ工艺

投
资
费
用

土建工程 无需二沉池，土建量小
无需二沉池，池体一般较
深，土建量较大

土建量很大

设备及仪表 设备量稍大，自控仪表稍多
设备闲置浪费大，自控仪表
稍多

设备投资一般

征 地 费
占地最小，是传统工艺的
１ ／ １０ ～ １ ／ ５，征地费最小

占地较大，征地费较多 占地最大，征地费最大

总 投 资 最小 较大 最大

运
行
费
用

水头损失 ３ ～ ３．５ ｍ ３ ～ ４ ｍ １ ～ １．５ ｍ

污泥回流 不需污泥回流 不需污泥回流 １００％ ～ １５０％

曝气量
比活性污泥法低 ３０％ ～
４０％

与 Ａ２ ／ Ｏ工艺基本相同 大

出水的消毒 消耗较小 消耗较大 消耗较大

总运行成本 较低 较高 最高

工

艺

效

果

出水水质

ＳＳ ＜ １５ ｍｇ ／ Ｌ
ＢＯＤ ＜ １０ ｍｇ ／ Ｌ
ＣＯＤ ＜ ４０ ｍｇ ／ Ｌ
ＴＫＮ ＜ １５ ｍｇ ／ Ｌ

ＳＳ ＜ ３０ ｍｇ ／ Ｌ
ＢＯＤ ＜ １５ ｍｇ ／ Ｌ
ＣＯＤ ＜ １００ ｍｇ ／ Ｌ
ＴＫＮ ＜ １５ ｍｇ ／ Ｌ

ＳＳ ＜ ３０ ｍｇ ／ Ｌ
ＢＯＤ ＜ １５ ｍｇ ／ Ｌ
ＣＯＤ ＜ １００ ｍｇ ／ Ｌ
ＴＫＮ ＜ １５ ｍｇ ／ Ｌ

产泥量
产泥量相对于活性污泥法
稍大，污泥稳定性稍差

产泥量与 Ａ２ ／ Ｏ 工艺差不
多，污泥相对稳定

产泥量一般，污泥相对稳定

污泥膨胀 无 容易产生，需加生物选择器 容易产生，需加生物选择器

流量变化影响
受过滤速度限制，有一定影
响

受容积限制，有一定影响
受沉淀速度限制，有一定影
响

冲击负荷影响 可承受日常的冲击负荷 承受冲击负荷能力较强 承受冲击负荷能力较强

温度变化影响 水温波动小，低温运行稳定 受低温影响较大 受低温影响较大

·１６·第 ３章 生物膜法好氧生物处理技术



续表 ３．６

项 目 ＢＡＦ工艺 ＳＢＲ工艺 Ａ２ ／ Ｏ工艺

运

行

管

理

自动化程度
连续进水可实现供氧量和
反冲洗的自动调节和控制，
自动化程度高

序批式反应，可实现供氧量
和回流比的自动调节

连续进水，可实现供氧量和
回流比的自动调节

日常维护
设备和管道布置紧密，厂区
小，曝气不堵塞，维护巡视
简单

设备闲置较多，膜式曝气头
易堵塞，维修量大

厂区大，设备分散，微孔曝
气头易堵塞，维护巡视量大

大 修
滤池数量多，可停一个滤池
进行依次大修，对处理水质
和水质影响很小

需停一个 ＳＢＲ 池，对处理
水量和水质影响较大

需停一条线进行大修，时间
长，对处理水量和水质影响
较大

管理操作人员 很少 较多 较多

未
来
扩
建

增加处理量
全部模块化结构，扩建非常
容易，所需占地和土建工程
量很小，工期短

池体为模块结构，扩建相对
容易，但所需占地和土建工
程量大，工期较长

非模块化结构，构筑物均需
增加，所需占地和土建工程
量大，工期长

提高出水水质 现有构筑物即可实现 需新建三级处理 需新建三级处理

环
境
问
题

臭气问题
生化部分为封闭式，臭味对
周围环境影响很小

生化部分为敞开式，臭味对
周围环境影响较大

生化部分为敞开式，臭味对
周围环境影响很大

噪音问题
风机、水泵等设备位于廊道
内，对周围环境影响极小

对周围环境影响很大 对周围环境影响很大

外观环境
占地小，易覆盖，视觉和景
观效果好

占地面积较大，覆盖困难，
视觉和景观效果一般

占地面积大，覆盖困难，视
觉和景观效果差

表 ３ ．７ 不同处理工艺出水水质的比较

处理工艺 ＢＯＤ５ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ＣＯＤ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ＮＨ４ － Ｎ／（ｍｇ·Ｌ－１） Ｎ／（ｍｇ·Ｌ－ １） Ｐ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ＳＳ ／（ｍｇ·Ｌ－ １）

Ａ ／ Ｏ工艺
ＳＢＲ工艺
ＢＡＦ工艺

１５
＜ １０
＜ １０

７５
＜ ６０
＜ ６０

５
＜ ２
＜ ２

１８
＜ １０
＜ １０

１
＜ １
＜ １

１０
＜ １０
＜ １０

表 ３ ．８ 不同处理工艺占地及投资运行费用比较

项 目 Ａ ／ Ｏ工艺 ＳＢＲ工艺 ＢＡＦ工艺

占 地
投资费
运行费

１００％
１００％
１００％

６０％
９０％ ～ ９５％
８５％ ～ ９０％

２５％
７５％
６０％

３ ．２ ．３ 曝气生物滤池工艺流程

曝气生物滤池是 ２０世纪 ８０年代末 ９０年代初在普通生物滤池的基础上，并借鉴给水滤
池工艺而开发的污水处理新工艺，最初用于污水的三级处理，后发展成直接用于二级处理。
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以曝气生物滤池为基础的多种组合工艺现已不仅仅用于生活污水的处理，还可以用于工业
废水以及饮用水微污染的处理。随着水体富营养化的日趋加剧，污水排放要求越来越严格，
对污水排放要求除磷脱氮，在采用曝气生物滤池处理工艺时，根据其处理对象的不同和要
求排放水质指标的不同，通常有以下三种工艺流程：一段曝气生物滤池工艺；二段曝气生物
滤池工艺；三段曝气生物滤池工艺。

３ ．２ ．３ ．１ 一段曝气生物滤池工艺

一段曝气生物滤池工艺，主要用于处理可生化性较好的工业废水以及对氨氮等营养物
质没有特殊要求的生活污水，其主要去除对象为污（废）水中的碳化有机物和截留污水中的
悬浮物。单纯以去除污（废）水中碳化有机物为主的曝气生物滤池称为 ＤＣ 曝气生物滤池。
ＤＣ曝气生物滤池处理污（废）水的流程如图 ３ ．１０所示。

图 ３．１０ ＤＣ曝气生物滤池

原污（废）水先经过预处理设施，去除污（废）水中大颗粒悬浮物后进入 ＤＣ 曝气生物滤
池。对于工业废水，预处理设施应包括格栅、调节池、初沉池或水解池。由于工业废水的来
水水质不稳定，所以设置调节池是必要的；同时对于高浓度有机工业废水，在 ＣＯＤ的质量浓
度大于 １ ５００ ｍｇ ／ Ｌ时，建议在 ＤＣ曝气生物滤池前增加厌氧或水解酸化处理单元，以缓解滤
池的处理负荷，同时也可节省能耗，降低运行费用。对于城镇生活污水，预处理设施应包括
格栅、沉砂池、初沉池或水解池。根据具体工程所采用处理工艺高程布置的要求，经预处理
后的污水或自流或由提升泵送至 ＤＣ曝气生物滤池进行处理。

由于 ＤＣ曝气生物滤池属于生物膜法处理工艺，其去除污水中有机物的原理在于反应
器内填料上所吸附生物膜中的微生物的氧化分解作用、填料及生物膜的吸附阻留作用和沿
水流方向形成的食物链分级捕食作用。ＤＣ 曝气生物滤池还可以将生物转化过程中产生的
剩余污泥和进水挟带的悬浮物截留在滤床内，起到生物过滤的作用，所以在曝气生物滤池后
不需要再设二沉池。另外，为避免积累的生物污泥和悬浮固体堵塞生物滤池，需定期利用处
理后的出水对滤池进行反冲洗，排除增殖的活性污泥。

通过一段曝气生物滤池工艺也可达到同时去除有机物和硝化的作用。在预沉池中投加
絮凝剂通过絮凝、沉淀作用去除原水中大部分有机物，在曝气生物滤池进水端通过异养微生
物的降解作用，又进一步去除污水中部分有机物。沿水流方向随着有机物浓度较低，异养微
生物减少，而自养性硝化菌逐渐增加，将原水中的氨氮氧化成硝酸氮或亚硝酸氮。工艺流程
如图 ３ ．１１所示。

在一段曝气生物滤池工艺中为了实现脱氮的目的，可以将工艺流程基于 Ａ ／ Ｏ工艺思想
进行改进，如图 ３ ． １２ 所示。原水经过水解预处理去除 ＳＳ 等固体杂质，进入 ＢＡＦ 滤池，在
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ＢＡＦ滤池中去除有机污染物，同时将 ＮＨ３ － Ｎ氧化为 ＮＯ３ － Ｎ，ＢＡＦ滤池出水的一部分回流
进入水解池，利用进水中的 Ｃ源，实现反硝化。回流比 Ｒ 一般为 １００％ ～ ３００％。

图 ３．１１一段除 Ｃ、硝化 ＢＡＦ 图 ３．１２ 一段除 Ｃ、硝化、反硝化

３ ．２ ．３ ．２ 二段曝气生物滤池工艺

二段曝气生物滤池法主要用于对污水中有机物的降解和氨氮的硝化。二段法可以在两

图 ３．１３ 二段除 Ｃ、硝化 ＢＡＦ

座滤池中驯化出不同功能的优势
菌种，缩短生物氧化时间，提高生
化处理效率，使处理水水质很快稳
定达标。二段曝气生物滤池工艺
流程如图 ３ ．１３所示。

原污水先经过预处理设施，预处理设施的设计与一段 ＤＣ 曝气生物滤池一样，去除污
（废）水中大颗粒悬浮物后进入第一段 ＤＣ曝气生物滤池，ＤＣ曝气生物滤池的处理出水直接
自流入第二段曝气生物滤池进行硝化处理。

第一段 ＤＣ曝气生物滤池以去除污水中碳化有机物为主。在该段滤池中，异养菌为优
势生长的微生物。沿滤池高度方向从进水端到出水端有机物浓度梯度逐渐递减，其降解速
率也呈递减趋势。在进口端由于有机物浓度较高，异养微生物处于对数增殖期，异养微生物
膜增长很快，微生物浓度很高，ＢＯＤ 负荷率也较高，有机物降解速率很快，而此时自养微生
物处于抑制状态。随着降解反应的进行，在滤池中有机物浓度沿水流方向不断降低，异养微
生物处于减速增殖期，微生物膜增长缓慢，而自养微生物处于增殖过程，ＤＣ曝气生物滤池最
终出水中的有机物浓度已处于较低水平。

第二段曝气生物滤池主要对污水中的氨氮进行硝化，称为 Ｎ曝气生物滤池。在该段滤
池中，由于进水中的有机物浓度较低，异养微生物较少，而优势生长的微生物为自养性硝化
菌，将污水中的氨氮氧化成硝酸氮或亚硝酸氮。同样在该段滤池中，由于微生物的不断增
殖，老化脱落的微生物膜也较多，所以间隔一定时间也需对该滤池进行反冲洗。

图 ３．１４ 后置反硝化脱氮

二段曝气生物滤池工艺还可
以实现除有机物 ／硝化 ／反硝化作
用，如图 ３ ．１４ 所示，将硝化和反硝
化分别在两个滤池中进行，该工艺
操作方便，运行可靠。根据原水水
质情况选择预沉或水解预处理，出水进入一级 ＢＡＦ滤池，在滤池中实现有机物的去除，同时
发生硝化反应。一级 ＢＡＦ滤池的出水进入二级 ＢＡＦ滤池前必须外加碳源（醋酸盐、乙醇、甲
醇等有机物），因为经过一级 ＢＡＦ滤池后的污水中的有机物一般不能满足二级 ＢＡ Ｆ进行反
硝化所需的碳源。外加碳源的量必须严格控制，如果外加碳源量过少，反硝化不彻底，ＴＮ排
放不能达标，如果外加碳源过多，出水 ＣＯＤ又可能超标，因此建议适当多加碳源，但必须在
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出水中将 ＤＯ质量浓度维持在 ２ ～ ４ ｍｇ ／ Ｌ以防出水 ＣＯＤ超标。

３ ．２ ．３ ．３ 三段曝气生物滤池工艺

三段曝气生物滤池是在二段曝气生物滤池的基础上增加第三段反硝化滤池，同时可以
在第二段滤池的出水中投加铁盐或铝盐进行化学除磷，所以第三段滤池称为 ＤＮ － Ｐ曝气生
物滤池。在工程设计中，ＤＮ － Ｐ曝气生物滤池也可前置。三段曝气生物滤池工艺流程如图
３ ．１５所示。

图 ３．１５ 三段除磷脱氮 ＢＡＦ工艺

３ ．２ ．４ 曝气生物滤池工艺的发展与应用

最早的曝气生物滤池出现于 ２０世纪初期，其发展可以追溯到早期的淹没石片滤池以及
后来在德国出现的 ＥＭＳＣＨＥＲ滤池。现代意义的曝气生物滤池在 ２０ 世纪 ８０ 年代初出现于
欧洲大陆。与其他生物膜方法不同，曝气生物滤池将生物氧化过程与固液分离集于一体，在
同一个单元反应器中完成碳源去除、固体过滤和硝化过程，并且对池结构进行改进后增加了
厌氧区的生物滤池还可以进行反硝化脱氮和除磷。曝气生物滤池研究在 ２０ 世纪 ８０ 年代中
后期经历了一个快速发展时期，出现了比较有代表性的 ＢＩＯＦＯＲ、ＢＩＯＳＴＹＲ、和 ＢＩＯＰＵＲ 等反
应器和工艺形式，９０年代以来有关曝气生物滤池的技术方法、工艺流程不断完善，在填料的
选择、反冲洗技术的改进以及提高滤速研究等方面取得了一定的进展。

目前，全球范围内的以曝气生物滤池作为处理主体的污水处理厂已超过 １００ 座，主要分
布在欧洲和北美地区。亚洲的韩国、中国台湾也有曝气生物滤池的实际应用，大连马栏河污
水处理厂也引进了 ＢＩＯＦＯＲ形式的曝气生物滤池。这些曝气生物滤池被应用于处理工业废
水、生活污水以及微污染水源水的预处理中，取得了良好的处理效果，在水处理事业中发挥
着越来越重要的作用。

３ ．２ ．４ ．１ ＢＩＯＦＯＲ工艺

ＢＩＯＦＯＲ工艺（Ｒｉｏ － Ｆｉｌ － Ｔｒａｔｉｏｎ Ｏｘｙｇｅｎａｔｅｄ Ｒｅａｃｔｏｒ，简称 ＢＩＯＦＯＲ）是由 Ｄｅｇｒｅｍｏｎｔ公司开发出
来的，其结构示意如图 ３．１６所示，底部为气水混合室，之上为常柄滤头、曝气管、垫层、填料。

图 ３．１６ ＢＩＯＦＯＲ滤池结构示意图
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ＢＩＯＦＯＲ工艺在欧洲已广泛用于污水处理，美国目前有 ５ 个 ＢＩＯＦＯＲ 曝气生物滤池，规
模为 ７５０ ～ ７ ５７０ ｍ３ ／ ｄ，在法国已经运行和正在建设的有 １５ 个 ＢＩＯＦＯＲ 曝气生物滤池，服务
人口范围为 ２０ ０００ ～ ２００ ０００人。法国 ＯＴＶ公司建造的第一座 ＢＩＯＦＯＲ曝气生物滤池在法国
Ｓｏｉｓｓｏｎｓ，它呈环状，中心是清水井，储存处理过的水并用于反冲洗，服务人口数为 ４０ ０００ 人，
用于处理城市污水和工业废水。表 ３ ． ９ 和 ３ ． １０ 为其工艺运行性能和处理效果（均为平均
数）。

表 ３ ．９ ＢＩＯＦＯＲ




工艺性能




工艺性能参数 具体数据 工艺性能参数 具体数据

水力负荷 ／［ｍ３·（ｍ２·ｄ－ １）］ ０．６９ ＢＯＤ５ 负荷 ／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］




１．７４

进水量 ／（ｍ３·ｄ） ３ ４６０ ＣＯＤ负荷 ／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］



３．２２

反冲洗水量（进水量的百分数）／ ％ ３３．２ ＮＨ３ － Ｎ负荷 ／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］ ０．３２

表 ３ ．１０ ＢＩＯＦＯＲ工艺处理效果

项目
指标

ＣＯＤ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ＢＯＤ５ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ＮＨ３ － Ｎ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ＴＳＳ ／（ｍｇ·Ｌ－ １）

进水 ２９９ １６１ ３０ １１１

出水 ６１ １０ ８ １０

冶金部马鞍山钢铁设计研究院用 ＢＩＯＦＯＲ工艺处理辽河油田机械修造总厂生活污水和
厂区部分工业废水。该工程所处理的污水主要由辽河油田机械修造公司生活区污水和厂区
工业废水组成，设计规模为日处理污水 １ ５００ ｍ３，其中生活污水 ９００ ｍ３ ／ ｄ，工业废水 ６００ ｍ３ ／ ｄ。
废水中主要污染物为 ＣＯＤ、ＢＯＤ、ＳＳ及石油类，根据盘锦市环境监测站对该公司的综合污水连
续取样分析，其废水水质为（作为本工程的设计进水水质）：ＣＯＤ的质量浓度为 ３５０ ～ ５００ ｍｇ ／ Ｌ，
ＢＯＤ５ 的质量浓度为１５０ ～ ２５０ ｍｇ ／ Ｌ，ＳＳ 的质量浓度为 １７０ ～ ２００ ｍｇ ／ Ｌ，石油的质量浓度为

６０ ～ ８０ ｍｇ ／ Ｌ，ｐＨ值 ７ ．５ ～ ８ ．２。按照当地环保部门要求，污水处理的出水执行《辽宁省污水
与废气排放标准》（ＤＢ ２１ － ６０ － ８９）二级标准，即 ＣＯＤ的质量浓度小于 １００ ｍｇ ／ Ｌ，ＢＯＤ５ 的质
量浓度小于 ３０ ｍｇ ／ Ｌ，ＳＳ 的质量浓度小于 １５０ ｍｇ ／ Ｌ，油类的质量浓度小于 １０ ｍｇ ／ Ｌ，ｐＨ 值
６ ～ ９。

该工程地点为辽宁省盘锦市，地处东北，该地年平均气温为 ８ ． ３℃，极度最低气温达到
－ ２８．２℃，最大冻土厚度达到 １１７ ｃｍ，为保证污水处理设施冬天能够正常高效运行，设计中
将所有构筑物建造在一房间内；该小区生活污水与工业废水的组成比例为 ６ ∶ ４，其
ＢＯＤ５ ／ ＣＯＤ约为 ０ ．４３ ～ ０ ．５，生化性较好，易采用以生化处理为主的工艺。但由于原污水中油
的含量较高，为保证生化系统的高效运行，需强化预处理系统。整个工艺流程图见图 ３ ．１７。

原污水先经过格栅去除粗大漂浮物、悬浮物后，由污水泵提升至强化预处理系统。强化
预处理系统为具有沉砂、除油、沉淀作用的斜管沉淀池，其处理后的出水自流至中间水池，通
过泵提升至上流式曝气生物滤池进行生物降解，滤池出水即达标排放。当滤池运行一定时
间后，由于微生物膜增厚，导致出水 ＳＳ增高，这时必须进行反冲洗，反冲洗水来自中间水池。
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图 ３．１７ ＢＩＯＦＯＲ工艺处理生活污水流程图

而反冲洗水排至集水井，从而进入污水处理系统。整个系统的污泥从沉淀池排出，经板框压
滤机脱水后，泥饼含水率在 ７５％左右，外运处置。表 ３ ．１１为该工程 ＢＩＯＦＯＲ的工艺性能。

该工程于 １９９９年底竣工投运，运行情况良好，当曝气生物滤池 ＢＯＤ５ 容积负荷在 ５ ～
６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，其出水 ＣＯＤ质量浓度平均保持在 ６０ ｍｇ ／ Ｌ以下，远低于国家《污水综合排放
标准》（ＧＢ ８９７８ － １９９７）中的一级标准。表 ３ ． １２ 为该工程的污水处理效果表。该工程的主
要技术经济指标见表 ３ ．１３。

表 ３．１１ 辽河油田机械修造总厂 ＢＩＯＦＯＲ




的工艺性能



工艺性能参数 具体数据 工艺性能参数 具体数据

滤池速度 ／（ｍ·ｈ－ １） ２ ～ １１ 反硝化负荷（１０℃）／［ｋｇ·（ｍ３ 滤料·ｄ）－ １］ ２．５
空气速度 ／（ｍ·ｈ－ １） ４ ～ １５ 反硝化负荷（２０℃）／［ｋｇ·（ｍ３ 滤料·ｄ）－ １］ ６
固体负荷能力 ／（ｋｇ·ｍ－ ３） ４ ～ ７ 去除 ＡＯＸ ／ ％ ４０（Ｃａ

）
ＢＯＤ有机负荷 ／［ｋｇ·（ｍ３ 滤料·ｄ）－ １］ ６ 氧效率

 ／ ％ ２０ ～ ３０
ＣＯＤ有机负荷 ／［ｋｇ·（ｍ３ 滤料·ｄ）－ １］ １２ 反冲洗水（进水量的百分数）

 ／ ％ ３ ～ ８
硝化负荷（１０℃）／［ｋｇ·（ｍ３ 滤料·ｄ）－ １］ １ 去除 １ ｋｇ ＢＯＤ污泥产量

 ０．７５
硝化负荷（２０℃）／［ｋｇ·（ｍ３ 滤料·ｄ）－ １］ １．５

表 ３ ．１２ 辽河油田机械修造总厂污水处理效果

项目
指标

ｐＨ值
ＣＯＤ

／（ｍｇ·Ｌ－ １）

ＢＯＤ５ ／

（ｍｇ·Ｌ－ １）

ＴＳＳ

／（ｍｇ·Ｌ－ １）

石油类 ／
（ｍｇ·Ｌ－ １）

挥发酚 ／
（ｍｇ·Ｌ－ １）

硫化物 ／
（ｍｇ·Ｌ－ １）

进水 ８．０２ ４９１ ２３０．８ ２６３ ４５４．０８ ０．２９８ ０．８８１
出水 ８．２４ ５７ １４．３ ６４ １．２４ 未检出 ０．３５６
去除率 — ８８．４ ９３．８ ７５．７ ９９．７３ — ５９．６

表 ３ ．１３ 辽河油田机械修造总厂工程的主要技术经济指标

序号 项 目 说 明 吨水费用 ／元

１ 工程总投资 １８３万元，其中固定资产投资 １７１．９万元
２ 人工费 定员 ３人，２２ ８００元 ／（人·年） ０．１２５

３ 电费
平均运转负荷 ２２．５ ｋＷ，每年用电 １５ × １０４ ｋＷ·ｈ，电费
０．４２元 ／（ｋＷ·ｈ），共计 ６．３万元 ／年

０．１１５
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续表 ３ ．１３

序号 项 目 说 明 吨水费用 ／元

４ 药剂费
混凝剂、絮凝剂投加量 １０ ｍｇ ／ Ｌ，２ ０００元 ／ ｔ（混凝剂）、
１０ ０００元 ／ ｔ（絮凝剂），年投加 ５．５ ｔ，６．６万元 ／年

０．１２０

５ 折旧费 按固定资产形成率 ９５％计，折旧年限 ２０年，８．１７万元 ／年 ０．１５０
６ 大修费 按折旧费 ５０％计，４．０９万元 ／年 ０．０７５
７ 检修维护费 按固定资产 １％计，１．６３万元 ／年 ０．０３
８ 行政管理及其他费用 按 ２ ～ ７项费用之和的 １０％计，３．３６万元 ／年 ０．０６２
９ 直接运行费 为 ２ ＋ ３ ＋ ４ ＋ ７ ＋ ８项之和，共计 ２４．７３万元 ／年 ０．４５２
１０ 处理成本 为 ５ ＋ ６ ＋ ９项之和，共计 ３６．９９万元 ／年 ０．６７７

３ ．２ ．４ ．２ ＢＩＯＳＴＹＲ工艺

Ｂｉｏｓｔｙｒ滤池是 ＢＡＦ工艺的一种，是法国 ＯＴＶ 公司的注册工艺，由于采用了新型轻质悬
浮填料 Ｂｉｏｓｔｙｒｅｎｅ（主要成分是聚苯乙烯，且密度小于 １ ．０ ｇ ／ ｃｍ３）而得名。这种滤池采用固定
床形式，充气方式几经改变，曾经报道过的有：进水预充氧的上向流滤池、底部充氧的上向流
颗料滤料滤池、底部充氧的上向流塑料滤料滤池，最后改为将穿孔管曝气系统设在滤床中
间，从而将滤床分为两部分，上部分为曝气的生化反应区，下部分为非曝气的过滤区，这样就
省掉了二次沉淀池。其后又开发了带回流的底部不曝气的具有脱氮功能的曝气生物滤池。
脱氮的 Ｂｉｏｓｔｙｒ反应器的结构和原理如图 ３ ．１８所示。

图 ３．１８ Ｂｉｏｓｔｙｒ滤池结构示意
１—配水廊道；２—滤池进水和排泥管；３—反冲洗循环闸门；４—填料；

５—反冲洗气管；６—空气管；７—好氧区；８—缺氧区；９—挡板；

１０—出水滤头；１１—处理后水的储存和排出；１２—回流泵；１３—进水管

从图 ３ ．１８可以看出，Ｂｉｏｓｔｙｒ 滤池与一般 ＢＡＦ 工艺不同之处在于其滤头设在池子的上
部，在上部挡板上均匀安装有出水滤头。挡板上部空间用做反冲洗水的储水区，其高度根据
反冲洗水头而定，该区设有回流泵用以将滤池出水泵送至配水廊道，继而回流到滤池底部实
现反硝化。滤池底部设有进水和排泥管，中上部是填料层，厚度一般为 ２ ． ５ ～ ３ ｍ，填料顶部
装有挡板，防止悬浮填料的流失。其填料底部与滤池底部的空间留作反冲洗再生时填料膨
胀之用。滤池供气系统分 ２套管路。置于填料层内的工艺空气管用于工艺曝气，并将填料
层分为上下 ２个区：上部为好氧区，下部为缺氧区。根据不同原水水质、处理目的和要求，填
料高度可以变化，好氧区、厌氧区所占比例也可有所不同。滤池底部的空气管路是反冲洗空
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气管。
经预处理的污水与经硝化的滤池出水按一定回流比混合后进入滤池底部。在滤池中间

进行曝气，根据反硝化程度的不同将滤池分为不同体积的好氧区和缺氧区。在缺氧区，一方
面反硝化菌利用进水中的有机物作为碳源，将滤池中的 ＮＯ３ － Ｎ转化为 Ｎ２，实现反硝化。另
一方面，填料上的微生物利用进水中的溶解氧和反硝化产生的氧降解 ＢＯＤ，同时，一部分 ＳＳ
被截留在滤床内，这样便减轻了好氧段的固体负荷。污水在缺氧段经处理后进入好氧段，在
好氧段微生物利用气泡中转移到水中的溶解氧进一步降解 ＢＯＤ，硝化菌将 ＮＨ３ － Ｎ氧化为
ＮＯ３ － Ｎ，滤床继续截留在缺氧段没有被去除的 ＳＳ，流出滤层的水经上部滤头排出。滤池出

水分为：① 排出处理系统；② 按回流比与原水混合进行反硝化；③ 用作反冲洗（在多个滤池
并联运行的情况下，当某一个滤池反冲洗时，反冲洗水由其他工作着的滤池出水共同提供）。

如果在 ＢＩＯＳＴＹＲ中，只需进行单独硝化或反硝化，只需将曝气管的位置设置在滤池底
部即可。

随着过滤的进行，由于填料层内生物膜逐渐增厚，ＳＳ 不断积累，过滤水头损失逐步加
大，其水头损失增长与运行时间成正相关。当水头损失达到极限时，设计流量将得不到保
证，此时应进入反冲洗再生以去除滤床内过量的生物膜及 ＳＳ，恢复滤池的处理能力。由于
ＢＩＯＳＴＹＲ中没有形成表面堵塞层，使得 ＢＩＯＳＴＹＲ工艺运行时间相对要长。反冲洗水自上而
下，填料层受下向水流的作用发生膨胀，填料层在单独水冲或气冲过程中，不断膨胀和被压
缩；同时，在水、气对填料的流体冲刷和填料颗粒间互相摩擦的双重作用下，生物膜、被截留
吸附的 ＳＳ与填料分离，冲洗下来的生物膜及 ＳＳ在漂洗中被冲出滤池。

Ｂｉｏｓｔｙｒ工艺最初是为在污水的二级、三级处理中实现硝化、反硝化而开发的，设计思想
来自 Ａ ／ Ｏ法。在具体工艺形式的实现中，相比而言 ＢＩＯＳＴＹＲ工艺有如下优点：

１）Ｂｉｏｓｔｙｒ滤池采用的是密度小于水的球形新型有机填料，粒径为 ３ ．５ ～ ５ ｍｍ，具有较好
的机械强度和化学稳定性，在为微生物提供生长环境、截留 ＳＳ、促进气水均匀混合等方面有
一定优势。

２）Ｂｉｏｓｔｙｒ工艺将 ＢＯＤ降解、硝化、反硝化集于一个处理单元内，简化了工艺流程。
３）滤头布置在滤池顶部，预处理水接触不易堵塞，便于更换。
４）反冲洗采用重力流反冲洗，无需反冲泵，节省了动力。
５）Ｂｉｏｓｔｙｒ工艺的处理能力高，滤池易于规范化设计，工程结构紧凑，占地省，投资少。
６）Ｂｉｏｓｔｙｒ工艺一般具有自动化程度较高的控制系统，运行灵活，管理方便。
Ｂｉｏｓｔｙｒ工艺在欧美应用较为普遍，而且多集中在用地紧张、出水水质要求高的处理厂。

对于已实现有机碳降解、硝化的处理厂，该工艺可在外加有机碳源的情况下完成反硝化；也
可对只进行有机碳降解的二级处理厂进行升级，达到脱氮的水平。表 ３ ．１４为 ＢＩＯＳＴＹＲ滤池
处理城市生活污水，同时进行硝化 ／反硝化的常用设计参数。

表 ３．１４ ＢＩＯＳＴＹＲ常用设计参数

滤速

／（ｍ·ｈ － １）
ＣＯＤ负荷

／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］

ＮＨ３ － Ｎ负荷

／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］

单池面积

／ ｍ２

好氧区高度 ／
厌氧区高度

回流比
／ ％

气水比

１ ～ ２．２ ２ ～ ５．５ ＜ １．１ ＜ １００ １．５ ／ １ ．０ ～ ４．０ ／ １ ．０ １００ ～ ３００ （１ ～ ３）∶ １
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３ ．２ ．４ ．３ ＢＩＯＳＴＹＲ工艺

ＢＩＯＰＵＲ是瑞士 ＶＡ ＴＡ ＴＥＣＨ ＷＡＢＡＧ Ｗｉｎｔｅｒｔｈｕｒ（原苏尔寿环境技术部）于 ２０ 世纪 ８０ 年
代初期研究开发的一种曝气生物滤池，其填料采用规整波纹板和颗粒载体，并可根据污水类
型和进、出水指标结合不同的填料类型组合成不同的工艺。表 ３ ． １５ 介绍了 ＢＩＯＰＵＲ工艺几
种类型填料的性能与应用。

表 ３．１５ ＢＩＯＰＵＲ工艺采用的填料性能与应用

填 料 应 用 范 围 特 性 优 点

规整波纹板
去除有机物（ＢＩＯＰＵＲ － Ｃ）
预反硝化（ＢＩＯＰＵＲ － ＤＮ）
硝化（ＢＩＯＰＵＲ － Ｎ）

规整填料，高 ３ ～ ６ ｍ，容积表

面积 ２２０ ～ ４５０ ｍ２ ／ ｍ３，滤速小于
２５ ｍ ／ ｈ，滤池反冲洗周期 ２４ ～ ７２

ｈ，单格滤池面积 １ ～ ８０ ｍ２

过滤水头损失可忽略不
计，滤池运转周期长，抗高
负荷冲击的能力强

陶粒填料

去除有机物（ＢＩＯＰＵＲ － Ｃ）
预反硝化和后续反硝化
（ＢＩＯＰＵＲ － ＤＮＫ）
硝化（ＢＩＯＰＵＲ － ＮＫ）

颗粒状填料，高 ３ ～ ６ ｍ，容积

表面积 ６００ ～ １ ２００ ｍ２ ／ ｍ３，滤速
小于 ２０ ｍ ／ ｈ，滤池反冲洗周期
２４ ～ ４８ ｈ，单格滤池面积 １ ～ ８０

ｍ２

延长了固体的停留时间，
同时去除磷

石英砂
絮凝过滤
后续反硝化
去除剩余的氨和亚硝酸盐

单层或多层滤料，高度 １． ２ ～
２．５ ｍ，滤速小于 ２０ ｍ ／ ｈ，滤池反
冲洗周期 ２４ ～ ４８ ｈ

深层过滤运行安全，反冲
洗水消耗少

ＢＩＯＳＴＹＲ工艺可以处理城市污水和工业废水，也可用于废水的深度处理（硝化、脱氮、除
磷）。与其他工艺一样，ＢＩＯＳＴＹＲ工艺的设计负荷应根据不同的水质和处理要求选择不同的
设计负荷，具体的工艺设计负荷取值范围见表 ３ ．１６。

表 ３．１６ ＢＩＯＳＴＹＲ工艺设计负荷指标

条 件
ＢＯＤ负荷指标

／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］
备 注

去除有机物
ＣＯＤ ／ ＢＯＤ５ ＜ １．７ ６ ～ １０

ＣＯＤ ／ ＢＯＤ５ ＞ １．７ ３ ～ ６
二级曝气生物滤池去除有机物

去除有机物 ＋硝化
第一级去除有机物 ３ ～ ６ 去除有机物

第二级硝化 ０．５ ～ １ ＢＯＤ ／ ＴＫＮ ＝ ２ ～ ３

硝化和反硝化
第一级反硝化 １．５ ～ ３ ＢＯＤ ／ ＴＫＮ ＝ ５ ～ ６

第二级硝化 ０．５ ～ １ ＢＯＤ ／ ＴＫＮ ＝ ５ ～ ６

回流比
１００％ ～ ３００％

除 磷
出水 ＴＰ含量 ＜ １ ｍｇ ／ Ｌ ＢＯＤ ／ ＴＰ ＞ １０

出水 ＴＰ含量 ＜ ０．５ ｍｇ ／ Ｌ ＢＯＤ ／ ＴＰ ＞ ２０
最好加 ＦｅＣｌ３
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３ ．３ 其他生物膜处理技术

３ ．３ ．１ 生物流化床

废水的生物流化床处理技术是继流化床技术在化工领域广泛应用之后发展起来的。生
物流化床处理污水的研究和应用始于 ２０世纪 ７０ 年代初的美国，２０ 世纪 ７０ 年代中后期，生
物流化床处理城市污水和工业废水在工程上开始得到应用。生物流化床技术是以砂、活性
炭、焦炭等颗粒为载体充填于生物反应器内，因载体表面附着生长着生物膜而使其质变轻，
当污水以一定流速从下向上流动时，载体处于流化状态，废水中的有机物在床内同均匀分散
的生物膜相接触而获得降解去除。

生物流化床是一类既有固着生长特征又有悬浮生长特征的生物反应器。因生物流化床
内载体颗粒较小，总表面积大，提高了单位容积反应器内的微生物量（可高达 １０ ～ １４ ｇ ／ Ｌ）；
载体处于流化状态，污水可与其表面的生物膜充分接触；载体在床内的互相摩擦碰撞作用，
使生物膜的活性提高并加速了有机污染物由污水中向微生物细胞内的传质过程，使得生物
流化床具有容积负荷高、传质速度快、抗冲击能力强、占地面积小、运行稳定等优点。

按照使载体流化的动力来源的不同，生物流化床一般可分为以液流为动力的两相流化
床和以气流为动力的三相流化床两大类。

３ ．３ ．１ ．１ 两相生物流化床

两相流化床是以液流为动力使载体流化，在反应器内只有作为污水的液相和作为载体
上附着生物膜的固相相互接触。

两相流化床主要由床体、载体、布水装置及脱膜装置等组成，床体平面多呈圆形，多由钢
板焊制，有时也可以由钢筋混凝土浇灌砌制。

载体是生物流化床的核心部分，常应用的载体见表 ３ ．１７。

表 ３ ．１７ 流化床内常用载体

载 体 粒径 ／ ｍｍ 相对密度

石英砂 ０．２５ ～ ０．５ ２．５０
无烟煤 ０．５ ～ １．２ １．６７
焦 炭 ０．２５ ～ ３．０ １．３８

颗粒活性炭 ０．９６ ～ ２．１４；长度 １．３ ～ ４．７ １．５０
聚苯乙烯球 ０．３ ～ ０．５ １．００５

载体在床内的装填高度一般为 ０ ．７ ｍ左右。当流化床底部进入污水而使床断面流速等
于临界流化速度时，滤床开始松动，载体开始流化；当进水流量不断增加而使床断面流速大
于临界流化速度时，滤床高度不断增加，载体流化程度加大；当滤床内载体颗粒不再为床底
所承托而为液体流动对载体产生的上托力所承托，即在载体的下沉力和流体的上托力平衡
时，整个滤床内颗粒出现流化状态。在这种情况下，滤床膨化率通常为 ２０％ ～ ７０％，颗粒在
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床中做无规则自由运动，滤床孔隙率比原来固定床的高得多，载体颗粒的整个表面都将和污
水相接触，致使滤床内载体具有了更大的可为微生物与污水中有机物接触的表面积。

布水装置通常位于滤床底部，它既起到布水作用，同时又要承托载体颗粒，因而是生物
流化床的关键技术环节。布水的均匀性对床内的流态产生重大影响，不均匀布水可能导致
部分载体堆积而不流化，甚至破坏整个床体状态。作为载体的承托层，又要求在床体因停止
进水不流化时而不致于使载体流失，并且保证再次启动时不发生困难。目前，在生物流化床
的试验与应用中常采用多孔板，多孔板上设砾石粗砂承托层、圆锥布水结构及泡罩分布板的
方式布水，见图 ３ ．１９。

图 ３．１９ 生物流化床的布水装置

脱膜对于生物流化床工艺也是至关重要的，有时单靠滤床内载体之间的相互摩擦还不
够，此时应考虑设有专门脱膜装置，目前，主要应用叶轮搅拌器、振动筛和刷形脱膜机等。叶
轮搅拌器是设于生物流化床上部的脱膜装置，已膨胀到控制界面的覆有生物膜的载体被脱
膜机沿水平方向吸入，经旋转叶轮切割，老化的生物膜与载体剥离，随后载体和剥落的生物
膜一起上升到沉淀分离室，由于顶部扩大处流速下降，生物膜因相对密度较轻而排出流化床
外，而去膜载体则因相对密度相对较大而返回到流化床内。在振动筛脱膜装置中，用泵将载
体从流化床的中上部抽出，再送到振动筛脱除生物膜，脱膜后的载体返回生物流化床，而脱
掉的生物膜污泥则由振动筛排出。刷形脱膜机（图 ３ ． ２０）设于生物流化床上部，转动时产生
一定的提升力，把膨胀层表面上层一部分带有生物膜的载体提升，被刷子剥离生物膜作为剩
余污泥而被排除，而被剥离生物膜的载体由于相对密度大又重新返回流化床。

两相流化床的典型处理流程见图 ３ ．２１。

图 ３．２０ 刷形脱膜装置 图 ３．２１ 两相流化床处理流程

３ ．３ ．１ ．２ 三相生物流化床

三相流化床是以气体为动力使载体流化，在流化床反应器内有作为污水的液相、作为生

·２７· 污水生物处理新技术



物膜载体的固相和作为空气或纯氧的气相三相相互接触。
与好氧的两相流化床相比，由于空气直接从床体底部引入流化床，故不需另设充氧设

备；又由于反应器内空气的搅动，载体之间的摩擦较强烈，一些多余或老化的生物膜在流化
过程中即已脱落，故不需另设专门的脱膜装置。

图 ３ ．２２为典型的三相流化床构造及工艺图，流化床本身由床体、进出水装置、进气管和
载体等组成。床体内部通常内设导流管，起到向上输送载体的作用，床体上部为载体分离
区，防止载体流出。由于空气的搅动，也有可能使少部分载体从流化床中随水流出，此时应
考虑设置载体回流泵。当原污水污染物浓度较高时，可以采用处理水回流的方式稀释进水。

图 ３．２２ 三相流化床构造及工艺图

实际运行表明，三相流化床能高速去除有机物，ＣＯＤ容积负荷率可高达 ５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），处
理水 ＢＯＤ５ 质量浓度可保证在 ２０ ｍｇ ／ Ｌ以下；便于维护运行，对水量和水质波动具有一定的
适应性；占地少，在同一进水水量和水质条件下并达到同一处理水质要求时，设备占地面积
仅为活性污泥法的 ２０％以下。三相生物流化床处理污水的高效性主要是由于反应器内具
有较高的生物浓度，而流态化操作方式所创造的良好传质效果则是维持反应器内较高生化
反应速率的必要条件。

当载体的材质和粒径确定以后，载体表面生物膜的厚度决定了载体颗粒在水中的沉降
特性，从而决定了床层的膨胀高度。另一方面，当载体的粒径和数量确定以后，生物膜的厚
度决定了反应器中微生物的浓度，而微生物浓度与处理效率密切相关。因此，生物膜厚度是
联系生物流化床流体力学特性和生化反应动力学特性的关键参数。

在设计中，当已知污水的水质水量时，需要确定一个合适的生物膜厚度，使其能满足处
理效率上的要求，由此再确定床层的膨胀高度。载体表面所生长的生物膜一般由两部分组
成：靠近载体表面的部分称为惰性生物层，这部分微生物由于难以获得食料，活性差，基本不
参与生化反应；包裹于惰性层外面的叫活性生物层，有机污染物的去除主要依靠这一层中的
微生物。液相主体中的基质通过水膜进入活性生物层并在该层内扩散速率的直接影响着生
化反应的速率，也就影响了流化床的处理效率。单位体积生物膜吸收基质的速率随生物膜
厚度先增大后减小，其间存在最大值，最大吸收速率对应的生物膜厚为最佳膜厚。直观上，
当生物膜厚较小时，所有的生物膜都是活性的，这时生物膜量的增加当然会使处理效率增
大。当膜厚增大到大于最佳膜厚时，尽管生物膜的总量仍在增大，但活性却降低得很快，造
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成处理效率下降。由此可见，生物膜厚度并不是越大越好。在两相生物流化床中，一般是通
过专门的脱膜设备来控制生物膜厚。由于膜厚决定了床层膨胀高度，在实际运转中，控制床
层高度就达到了控制膜厚的目的。在三相床中，由于反应器内气泡的搅动，水力紊动剧烈，
生物膜表面更新快，在进水浓度不是很高时，一般不需专门的脱膜设备，而是在反应器内设
置沉淀区以去除剩余污泥。在这种情况下，床内稳定的生物膜厚度通常不会大于最佳膜厚
度。所谓稳定生物膜厚，是指生物膜的增长速率与内源呼吸、水力冲刷等因素造成的生物膜
减少速率相等时的膜厚。

３ ．３ ．１ ．３ 内导流筒式三相好氧生物流化床

内导流筒式三相好氧生物流化床是处理低浓度工业有机废水和城市污水的一种高效装

图 ３．２３ 内导流筒式三相好氧生物流化床
１—高位水槽；２—液相计；３—进水泵；４—三强化床；

５—气体流量计；６—空气压缩机；７—出水储；

８—取样口

置。如图 ３ ．２３ 所示，内导流筒式三相好氧生物流
化床由床体和导流筒等组成，床体下部为反应区，
上部为三相分离区，反应器底部设有空气分布器。
与其他一些污水处理好氧生物反应器相比，它具
有水力停留时间短，ＣＯＤ 去除率高，污泥产量少，
气 －液 －固接触面积大，设备占地面积小等优点。
反应器的工作过程是依靠通入空气的动能和导流
筒内、外流体介质的密度差为动力，实现液 － 固在
导流筒内、外的循环流动。在循环流动过程中，液
相中的溶解氧和有机质与载体表面的生物膜充分
接触，实现微生物对有机质的分解。在这种流化
床中，选择适宜的微生物固定化载体，是保证反应
器高效和经济运行的重要条件。潘永亮等将一种
已成功用于厌氧流化床的新型球形多孔高分子载体用于此流化床反应器，这种载体的密度
小、多孔、表面粗糙、操作过程中易于流体的循环流动、所耗能量少。实验表明，应用于内导
流筒式三相好氧生物流化床反应器处理低浓度废水时，该载体固定好氧微生物的性能好。
在水力停留时间 ２ ．５ ～ ３ ｄ，ＣＯＤ容积负荷 ６ ．０１ ～ ７ ．０８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）条件下，能培养出稳定的生
物膜。

３ ．３ ．２ 生物接触氧化法

生物接触氧化法一方面与曝气池相同，供氧并搅拌与混合，具有活性污泥法的供氧优
势；另一方面池内有填料，填料上布满微生物，具有生物膜法污泥停留时间长及微生物种类
多的优势。

３ ．３ ．２ ．１ 传统生物接触氧化法

生物接触氧化法是 ２０ 世纪初德国的 Ｃｌｏｓｅ、Ｂａｃｈ和美国的 Ｂｕｓｗｅｌｌ 等人在研究接触曝气
法的基础上发展而来的。２０世纪 ７０ 年代初，日本的小岛贞男采用塑料蜂窝填料作为生物
接触氧化法的载体，增加了生物膜附着面积，提高了处理效率。我国于 １９７５ 年开始对该法
进行试验研究，目前，在化工废水、纺织印染废水、啤酒废水、制药废水、食品废水、屠宰废水、

·４７· 污水生物处理新技术



焦化与煤气废水等方面已有大量应用。
生物接触氧化法有两个特点：一方面在池内充填填料，充氧污水浸没填料并以一定流速

流经填料，填料形成生物膜。污水与生物膜接触，在生物膜上的微生物作用下，污水中的有
机物得以去除，污水得到净化。所以，生物接触氧化法又称为“浸没式生物滤池”；另一方面，
生物接触氧化法采用与曝气池相同的曝气方法，向微生物提供生长所需的氧，并起到搅拌与
混合的作用，相当于在曝气池内充填供微生物栖息的填料。所以，生物接触氧化法又称为
“接触氧化法”。

生物接触氧化法的主体是填料，填料一般有三类：
１）硬性填料，有焦炭、活性炭、波纹板、蜂窝等，硬性填料的水力流通性能差，传质不好，

有生物膜堵塞的现象。
２）软性填料，由纤维束、中心绳和塑料环构成，纤维束是生物膜的载体。软性填料空隙

可变，气水配布好，但容易结团，使有效表面积变小。
３）半软性填料，是针对软性填料容易结团的缺点而发展起来的，一是考虑对塑料环进

行改进，使纤维束不易搭接成团，有盾式填料，笼式填料等；二是弹性填料，是由塑料或尼龙
等拉丝组合而成，这些丝本身是有一定强度的，因此填料本身也有一定强度，彼此不易搭接。

生物接触氧化法的曝气设备一般设在填料下，不仅供氧充足，而且对生物膜起到了搅拌
作用，加速了生物膜的更新，使得生物接触氧化法的生物膜活性高；强化了其传质效果；使生
物接触氧化法微生物质量浓度高，一般 １０ ～ ２０ ｇ ／ Ｌ。所以生物接触氧化法处理效率高，常用
于处理高浓度废水。生物接触氧化法虽然容积负荷率高，但由于生物浓度高，其污泥负荷并
不高，因此，剩余污泥量少，而且维护管理简单，所以应用较广泛。

图 ３．２４ Ｂｉｏ － Ｓａｃ流动床生物膜反应器

３ ．３ ．２ ．２ 流动床生物膜反应器

如图 ３ ．２４所示，Ｂｉｏ － Ｓａｃ 流动床生物膜反
应器和传统的生物接触池有着不同的运行原
理，它的主要特点为：

１）在运行时，进水水流和曝气气流在反应
器内形成逆流，增大了气、水接触面积。并且，
池内载体填料在反应器内部由于导流板的作用
形成循环流动运动，这样就极大地提高了氧利用率，有利于氧的转移；

２）反应器内填料载体相互激烈碰撞的运行方式，克服了传统接触池在运行一段时间
后，由于生物膜过厚脱落造成的阶段性出水水质变差的缺点。并且，这种激烈碰撞的方式，
非常有利于水体中污染物在生物膜上的传递，提高了处理效率；

３）反应器内所用载体填料为 ８０％的旧轮胎粉末和 ２０％的其他物质的混合物，并将其压
缩形成直径为 ５ ～ １０ ｍｍ的颗粒。该载体容积表面积大，可达 ４ ５００ ｍ２ ／ ｍ３，是一般传统填料
的 ５ ～ １０倍，使得反应器内部能保持较高的微生物量。由于此填料质轻、松散、空隙率高，与
传统填料相比更易挂膜，在初期运行和检修后运行时，极易恢复正常；

４）由于填料间相互碰撞，使得载体表面生物膜较薄，其生物活性相对较高。反应器内
生物膜微生物和悬浮微生物共同起着生物降解作用。填料上的各菌种有着明显的分层分
布，由外向里分别为好氧菌种、兼氧菌种、厌氧菌种，菌种的多元化有利于提高处理效率，缩
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短污水处理时间，也使得有机污染物、氮、磷等均有很好的去除效果；
５）Ｂｉｏ － Ｓａｃ反应器的出水，经脱气、絮凝，在沉淀池内进行泥水分离。突破了传统将生

物二级处理和三级深度处理相分离的界限，这在污水处理后回用的工程中将大大节省了用
地和基建投资；

６）Ｂｉｏ － Ｓａｃ工艺可和其他工艺组合使用，也可对已有污水处理的老厂进行包括提高水
质及提高处理能力等方面的技术改造；另外，由于该成套设备具有较高的处理效率和紧凑的
结构，处理设备的占地面积仅为传统设备的 １ ／ ８ ～ １ ／ ４；

７）Ｂｉｏ － Ｓａｃ工艺可用于处理生活污水、高浓度 ＣＯＤ的工业废水、要求深化处理（硝化和
脱氮）或饮用水的处理等。

表 ３ ．１８对 Ｂｉｏ － Ｓａｃ生物处理技术和活性污泥法的各项参数进行了比较。表 ３ ． １９ 列举
了 Ｂｉｏ － Ｓａｃ生物处理技术与活性污泥法在各行业废水处理中的性能。

表 ３．１８ Ｂｉｏ － Ｓａｃ生物处理技术与活性污泥法的比较

项 目 Ｂｉｏ － Ｓａｃ生物处理技术 活性污泥法

预处理
悬浮物质量浓度小于 ５ ０００ ｍｇ ／ Ｌ，油
质量浓度小于 ５０ ｍｇ ／ Ｌ，不需预处理

一般都需要预处理

ＭＬＳＳ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ２０ ０００ ２ ０００ ～ ３ ０００
有机负荷（ＢＯＤ５）／（ｍｇ·Ｌ－ １） １ ～ ２０ ０．３ ～ ０．９

曝气时间 ／ ｈ 一般 １ ～ ２ 一般 ４ ～ １２
延时 ２ ～ ６ 延时 １６ ～ ４０

适应性 高低浓度均可 低浓度
微生物种类 好氧、兼性、厌氧 好氧

表 ３．１９ Ｂｉｏ － Ｓａｃ生物处理技术与传统活性污泥法在各行业废水处理中的性能

废水类型
进水 ＢＯＤ５

／（ｍｇ·Ｌ）－ １

出水 ＢＯＤ５

／（ｍｇ·Ｌ）－ １

去除率
／ ％

停留时间 ／ ｈ
Ｂｉｏ － Ｓａｃ 活性污泥法

城市污水 １５０ ～ ３００ ＜ １０ ＞ ９２ １．５ ８
造纸废水（白水） ２００ ～ ４５０ ＜ １５ ＞ ９２ １．５ ８

石化废水 ５００ ～ ８００ ＜ ３０ ＞ ９２ ２．２ ２８
食品工业废水 ８００ ～ １ ２００ ＜ ３０ ＞ ９７ １．５ ２４

３ ．３ ．３ 移动床生物膜反应器

移动床生物膜反应器（Ｍｏｖｉｎｇ － Ｂｅｄ Ｂｉｏｆｉｌｍ Ｒｅａｃｔｏｒ，简称 ＭＢＢＲ）是近年来在生物接触氧
化法和生物流化床的基础上开发的一种新型高效的生物膜法废水处理装置。它既具有传统
生物膜法耐冲击负荷、泥龄长、剩余污泥量少的特点，又具有活性污泥法的高效和运转灵活
的特点。它是为解决固定床生物反应器需定期反冲洗、流化床需使载体流化、淹没式生物滤
池易堵塞需清洗滤料和更换曝气头的复杂操作而发展起来的。

如图 ３ ．２５所示，在移动床生物膜反应器中，装填密度略低于水的填料，这些漂浮的载体
随反应器内混合液的回旋翻转作用而自由移动（由曝气提升力提供）。为防止生物膜载体从
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图 ３．２５ 移动床生物膜反应器

反应器内流出，在反应器出口处设置一个筛子（筛孔
径 ７ ｍｍ），设计的搅拌方式便于将筛子截留的载体冲
走。反应器内生物膜容积表面积由载体投加数量来
控制。移动床生物膜反应器既不需要反冲洗，也不需
要污泥回流。

目前，移动床生物膜反应器采用的填料多为聚乙
烯、聚丙烯塑料，密度一般为 ０ ． ９６ ｇ ／ ｃｍ３ 左右。移动
床生物膜反应器中的填料的容积表面积大，可达 ２００
～ ５００ ｍ２ ／ ｍ３，微生物在填料上能够大量附着和繁殖；
填料对气泡有剪切、阻隔和吸附的作用，使气泡的停
留时间和气、液的接触面积增加，提高了传质效率，节约了能源；各菌种在填料上的分布由表
及里依次为：好氧菌种、缺氧菌种、厌氧菌种。菌种的多元化有利于提高污水的处理效果，缩
短处理时间；由于运行时填料相互碰撞，使载体外表面生物膜较薄，生物活性相对较高；填料
的多孔性使其容易挂膜。

图 ３．２６ 聚乙烯塑料填料

图 ３ ．２６所示为移动床生物膜反应器中所
用的一种聚乙烯塑料填料，直径约为 １０ ｍｍ、高
度约为 ７ ｍｍ 的短圆柱体状，密度略低于水
（０ ．９６ ～ ０ ．９７ ｇ ／ ｃｍ３），内设交叉面支撑、外侧沿
不同径向伸展许多鱼状沟棱以增加填料的容积
表面积（约为 ５００ ｍ２ ／ ｍ３）。

填料的性能好坏，直接影响到挂膜的难易
程度、反应器中生物量的多少、反应器处理效果
的好坏。天津大学的季民等研制开发出一种新型移动生物膜轻质填料，该填料的基本构造
为空心圆柱体，可设计成为多种形式。圆柱体内部有多个支撑面，它们既可以强化圆柱体的
强度，也能够增加生物膜的附着面积。圆柱体外表面可设计为平面、凹凸面、带小刺的面、波
纹状或带竖条的面。移动生物膜填料用聚丙烯和聚乙烯做成，相对密度为 ０ ．９２ ～ ０ ．９５，耐磨
性能好。这两种生物膜填料的基本性能见表 。实验表明，该填料挂膜较容易；在高负荷时，
填料内部不易形成堵塞现象或厌氧结团的问题；在水流和气流冲击下，填料上生物膜的更新
速度较快，生物活性高，使用方便，池内不需要任何安装填料的组件；填料在池中运动的能耗
低，一般满足供氧的气量，即能起到良好的搅拌作用。表 ３ ． ２０ 对 ＣＬＳ － １０，ＣＬＳ － １１ 两种填
料的基本性能进行了比较。

表 ３ ．２０ 移动床生物膜反应器两种填料的基本性能

型号
空心圆
柱体外径

／ ｍｍ

圆柱体
高度
／ ｍｍ

壁厚

／ ｍｍ

内容积
表面积 ／

（ｍ２·ｍ－ ３）

总容积
表面积 ／

（ｍ２·ｍ－ ３）

单个填
料质量

／ ｇ

相对
密度

体积
密度

／（ｋｇ·ｍ－ １）

空隙
率
／ ％

ＣＬＳ － １０ １０ １０ ０．９ ２６３ ５２７ ０．３８９ ０．９２ １２０．０ ８３．０３

ＣＬＳ － １１ ２５ １５ ０．６ ２８９ ４１０ １．６９９ ０．９５ １１９．７ ８７．５４
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图 ３．２７ 长满生物膜的填料

季民等将 ＣＬＳ － １１ 型填料用于低浓度生活污水
的处理，图 ３ ． ２７ 所示是长满生物膜的填料。采用单
级移动床生物膜反应器，内设有微孔曝气头，反应器
中填料的投加体积比为 ５０％，出水部分设有拦截筛
网，以阻止填料的流失，有效容积为 ２４ Ｌ。反应器后
接一个连续流沉淀池，没有污泥回流。试验表明，应
用移动生物膜床反应器处理低浓度的生活污水时，挂
膜容易，水力停留时间短，处理效果稳定，不需污泥回
流，反应器体积紧凑，操作简单。当进水 ＣＯＤ 质量浓
度为 １００ ～ ２００ ｍｇ ／ Ｌ，水力停留时间为 ２ ～ ４ ｈ 时，ＣＯＤ
去除率可达 ７０％ ～ ８０％。

国内外的研究表明，移动床生物膜反应器处理生活污水，造纸、肉加工等工业废水及脱
氮都具有较好的效果。Ｃｈａｎｄｌｅｒ 等采用塑料填料，应用两级生物反应器对造纸厂废水回用
处理进行中试。结果表明，ＨＲＴ为 ３ ｈ，可溶解性 ＢＯＤ平均可减少 ９３％，出水 ＢＯＤ平均浓度
达到 ７ ．８３ ｍｇ ／ Ｌ。Ｖａｌｌｅｒｙ Ｐｒｉｄｅ Ｐａｃｋ 污水处理厂的二级污水处理系统中，ＣＯＤ 表面负荷为
２０ ｇ ／（ｍ２·ｄ），第一个 ＭＢＢＲ反应器的可溶解性 ＢＯＤ的去除率大于 ９０％，第二个 ＭＢＢＲ反应
器氨氮负荷可达 ０ ．３８ ｇ ／（ｍ２·ｄ）。ＭＢＢＲ 在高负荷条件下性能稳定，可多级联用处理废水。
如将 ３个 ＭＢＢＲ联用处理肉类加工废水。第一个 ＭＢＢＲ反应器的 ＣＯＤ负荷高达 １０ ｋｇ ／ ｍ３，
ＨＲＴ约为 ４ ｈ，ＴＣＯＤ 去除率为 ５０％ ～ ７５％；第二个和第三个 ＭＢＢＲ 反应器的总 ＨＲＴ 为
４ ～ １３ ｈ，可分别达到 ７５％的 ＴＣＯＤ去除率、７０％ ～ ８８％ ＳＣＯＤ去除率。ＭＢＢＲ反应器处理家
禽加工废水，填料容积表面积 ２５０ ｍ２ ／ ｍ３，ＣＯＤ有机负荷 ３０ ～ ４５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），单级 ＭＢＢＲ反应
器 ＣＯＤ去除率为 ８０％，两级 ＭＢＢＲ反应器 ＣＯＤ去除率可达 ９０％ ～ ９５％。Ｂｒｏｃｈ等采用中试
规模的移动床生物膜反应器处理新闻纸厂的污水的研究表明，当水力停留时间在 ４ ～ ５ ｈ
时，ＣＯＤ和 ＢＯＤ 去除率分别为 ６５％ ～ ７５％和 ８５％ ～ ９５％；适当延长水力停留时间，ＣＯＤ 和
ＢＯＤ的平均去除率可分别提高到 ８０％和 ９６％。１９９１ 年，Ｒｕｓｔｅｒ等用移动床生物膜反应器处
理中性亚硫酸纸浆废水，当载体填充率为 ７０％，进水 ＣＯＤ质量浓度为 ２５ ０００ ～ ３０ ０００ ｍｇ ／ Ｌ，
有机负荷高达 ２５ ～ ３０ ｋｇ ＣＯＤ ／（ｍ３·ｄ）时，反应器的总 ＣＯＤ去除率为 ７０％，ＢＯＤ去除率高达
９６％。当 ＣＯＤ负荷逐渐增加到 ５０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，去除率基本恒定，总的去除率约为 ６０％ ～
７０％。Ｃｐｄｅｇａａｒｄ等用移动床生物膜反应器对牛奶废水的小试实验表明，载体容积表面积为
２７６ ｍ２ ／ ｍ３，进水 ＣＯＤ质量浓度为 ３ ３１０ ｍｇ ／ Ｌ，ＣＯＤ负荷达 １２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，ＣＯＤ的去除率可
达 ８５％。Ｒｕｓｔｅｎ等将移动床生物膜反应器用以乳酪加工废水生化处理厂的改造工程中，用
来解决日益增加的负荷问题和提高有机物和 Ｐ的去除率，将原有的曝气池改建成均衡池，原
有的两座生物滤池改建成移动床生物膜反应器，运行结果表明，当负荷大幅度变化且超出设
计值时，改造后的处理系统可达到 ９８％的 ＣＯＤ与 Ｐ的去除率。Ｄａｌｅｎｔｏｆａ和 Ｔｈｕｌｉｎ用移动床
生物膜反应器与活性污泥法组合工艺处理木材加工业纤维污水。试验结果表明，作为第一
段的移动床生物膜反应器可承受的有机负荷（ＣＯＤ）范围通常高达 １５ ～ ２５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。

在 ＭＢＢＲ反应器中，在一定厚度的生物膜上，硝化和反硝化可同时进行。因为此时氧只
能渗透到填料外层的某一深度，即外层为好氧状态，发生硝化反应；内层为缺氧状态，脱氮菌
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利用硝化菌产生的硝酸盐进行脱氮。所以 ＳＢＢＲ反应器可用于脱氮处理。Ｒｕｓｔｅｎ 等提出的
两种中试规模的硝化和反硝化的污水处理流程如图 ３ ．２８所示。研究结果表明，当水温介于
７ ～ １８ ℃、城市污水的溶解性 ＣＯＤ质量浓度低于 １００ｍｇ ／ Ｌ和 ＴＮ质量浓度为 ２５ｍｇ ／ Ｌ时，采用
前置反硝化工艺（先反硝化后沉淀除磷工艺），在回流比为 ２ ．０和空床水力停留时间约为 ６ ．５
ｈ的条件下，总氮的去除率可达到 ６０％ ～ ７０％；而采用后置反硝化工艺（先沉淀除磷后反硝
化脱氮工艺），在外加适量醋酸盐作为碳源和空床停留时间为 ３ ． ０ ｈ 的条件下，总氮的去除
率可高达 ８０％ ～ ９０％。

寒冷地区采用 ＭＢＢＲ处理污水也能取得较好效果。ＲＢＣ污水处理厂采用 ＭＢＢＲ进行脱
氮处理，温度 ５ ～ １５ ℃，平均 ＣＯＤ负荷为 ７ ．９ ｇ ／（ｍ２·ｄ），氨氮负荷为 ０ ．９ ｇ ／（ｍ２·ｄ），温度低于
８ ℃时，碳和氮的去除率可分别达到 ７３％和 ７２％。

总之，从技术、投资和运行费用方面考虑，移动床生物膜均表现出运行操作简单、高效、
稳定和不易发生堵塞等特点。很容易将现有的传统活性污泥工艺改造为移动床生物膜工
艺，增加其运行效率和脱氮率。所以，移动床生物膜反应器是很具有应用与发展前景的。图
３ ．２８为移动床生物膜反应器脱氮除磷工艺流程。

图 ３．２８ 移动床生物膜反应器脱氮除磷工艺流程

３ ．３ ．４ 循环移动载体生物膜反应器

由于池型和曝气装置的限制，生物载体在移动床反应器内的移动状态不均衡，池内不同
程度地存在死区，混合传质效果受到影响。为保证载体的循环移动，所需动力消耗较高，在
水力流动特性及能耗方面尚有待于改善。鉴于以上问题，朱文亭等对一般移动床生物膜反
应器的池型和内部结构进行改造，开发了循环移动载体生物膜反应器。如图 ３ ． ２９ 所示，在
上升气流的推动下，填料在循环移动载体生物膜反应器的反应区内形成了良好的循环移动，
混合液从隔板底部的圆孔流入到右侧沉淀区，沉淀后的澄清水经上部的溢流孔溢流出水。
反应器的导流板在此起了很好的导流作用，底角设计成斜面也是为了改善反应器的流动特
性进行强制循环。
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图 ３．２９ 循环移动载体生物膜反应器

循环移动载体生物膜反应器的构造在很大程度
上决定了它的水力特性，通过导流板的强制循环，使
循环移动载体生物膜反应器的水力流动特性同一般
移动床生物膜反应器相比得到明显改善，载体在全池
内的循环、混合传质效果更好，池内几乎不存在死角。
由于载体与污水的循环速度不同，污水以较高的速度
穿过载体间的空隙，并与载体表面的生物膜进行接触
反应。整个循环过程中，载体与污水始终处于良好的
混合接触状态，强化了微生物与污水、氧气间的三相
传质过程。朱文亭认为，反应器的长深比为 ０ ． ５ 左右
时，有利于填料的完全移动，过大或过小的填充比都
不利于填料转动，当填充比在 ３０％ ～ ６５％时，填料转
动较为充分。循环移动载体生物膜反应器内良好的
水力流动特征，在创造良好的传质效果的同时，也控制了生物膜厚度，使微生物始终处于生
长旺盛的阶段，进而加快有机物的降解速率。而反应器内良好的接触反应特性则使微生物
充分发挥其活性。所以，循环载体生物膜反应器具有高效、出水稳定和抗冲击负荷能力强的
特点。循环移动载体生物膜反应器的充氧能力强，氧利用率达 １３％。因为载体循环移动的
需要，一般移动床反应器能耗较高，所采用的气水比与其他生物膜法接近即可。

循环移动载体生物膜反应器处理生活污水具有良好的效果。朱文亭的研究表明，当进
水 ＣＯＤ质量浓度为 ２００ ～ ７００ ｍｇ ／ Ｌ，气水比为 １０ ∶１，水力停留时间为 ４ ｈ时，ＣＯＤ平均去除率
可达 ８８ ．８％。

３ ．３ ．５ 微孔生物膜反应器

微孔生物膜反应器是近年来引起研究者极大关注的一种新型生物膜反应器，该反应器
主要用来处理有机工业废水中毒性或挥发性的有机物污染物，如酚、二氯乙烷和芳香族氯代
物等。

图 ３．３０ 微孔生物膜反应器

在微孔生物膜反应器净化有机污染物的过程中，
为避免有机挥发性污染物与曝气直接接触，解决传统
生物膜反应器中空气吹脱引起的污染物挥发的问题，
通过采用逆向扩散的操作方式，即进水与曝气分开，
挥发性有机物从微孔膜内侧向生物膜方向扩散，而 Ｏ２

则从微孔膜外侧向生物膜扩散，两者在生物膜内相聚
并在微生物的作用下氧化分解有机污染物，见图 ３ ．
３０。

微孔膜通常是透过性超滤膜，可用做微孔膜的一
般有中空纤维、活性炭膜和硅橡胶膜等。

微孔膜反应器是一种很有开发前景的生物膜反
应器，这是因为许多工业废水中均含有有毒或难降解的有机污染物，这些有机污染物常常会
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造成生物处理系统的运行失败；再者工业废水中有毒或难降解的污染物一般都需要特殊菌
代谢，而这些菌在悬浮生长处理系统（如活性污泥法）中易流失。而采用微孔膜生物反应器
可避免有毒或难降解物质与微生物直接接触，并可避免曝气造成的污染物的挥发，还可对特
殊菌加以固定化，因而该反应器具有较高的处理效率。在一项采用中空纤维的微孔膜生物
反应器处理合成污水的研究中，用纯氧曝气，氧气转移效率大，ＣＯＤ 最大负荷为
８ ．９４ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），接触时间为 ３６ ｍｉｎ，ＣＯＤ 的去除率为 ８６％。在另一项研究中，中空纤维的
微孔膜生物反应器去除含氮的合成污水，当起始的 ＮＨ＋

４ － Ｎ质量浓度为 ３０ ～ ５０ ｍｇ ／ Ｌ时，可
承受负荷高达 ０ ．２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。还有一项采用硅橡胶膜的微孔膜生物反应器用以处理含酚
废水的研究表明（Ｌｉｖｉｎｇｓｔｏｎ，１９９３），当流量为 １８ Ｌ ／ ｍｉｎ、起始酚质量浓度在 １ ０００ ｍｇ ／ Ｌ、停留
时间为 ６ ｈ时，对酚的去除率可达到 ９８ ．５％。
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第 ４章 自然法生物处理技术
自然法生物处理技术有稳定塘和土地处理系统两种。这两种处理系统具有以下显著优

点：投资和运行费用低、运行管理方便、能够实现污水资源化。尤其是这两种自然生物处理
系统基本上不耗能，这是其他处理方法无法与之相比的。水处理工艺的能耗不仅仅是经济
问题，同时也是环境问题。因为耗能过程中产生的 ＣＯ２、ＳＯ２ 等气体，会污染大气环境。在当
前世界能源危机，必须保护生态的背景下，人们对污水处理工艺的经济优越性必须重新认
识。但传统的自然生物处理系统仍存在着有机负荷低、卫生条件差等不足。最新出现的一
些自然法生物处理系统，如强化稳定塘、垂直复合流人工湿地等，通过强化稳定塘和湿地中
的溶解氧量、改善床体结构、优化水生植物和净化微生物的环境等，使得这些自然法生物处
理系统的有机负荷大幅提高。

４ ．１ 稳定塘处理系统

稳定塘是经过人工适当休整的土地，设有围堤和防渗层的污水池塘。稳定塘处理技术
是指主要依靠自然生物净化功能使污水得到净化的一种污水生物处理技术，污水在塘中的
净化过程与自然水体的自净过程相近。污水在塘内缓慢流动，通过微生物和水生植物的综
合作用，使得污染物降解，污水得到净化。

４ ．１ ．１ 稳定塘的分类

稳定塘按塘内溶解氧的含量一般可分为好氧稳定塘、兼性稳定塘、厌氧稳定塘和曝气稳
定塘。

好氧稳定塘的深度较浅，一般不超过 ０ ．５ ｍ，阳光能够透入塘底，主要由藻类供氧，全部
塘水均处于好氧状态，整个塘内溶解氧均在 １ ～ ２ ｍｇ ／ Ｌ以上。

兼性稳定塘的塘水较深，一般在 １ ．０ ｍ以上，塘内存在好氧区、兼性区、厌氧区。从塘面
到一定水深（大约 ０ ．５ ｍ左右），阳光能够透入，藻类光合作用显著，溶解氧比较充足，为好氧
区；塘底为厌氧区；在好氧区和厌氧区之间是兼性区。兼性塘内好氧菌、兼性菌和厌氧菌共
同发挥作用，对污染物进行降解。

厌氧稳定塘的塘水深度一般在 ２ ．０ ｍ以上，整个塘水几乎都呈厌氧状态。净化速率低，
污水停留时间长，整个塘内溶解氧均在 １ ～ ２ ｍｇ ／ Ｌ以下。

曝气稳定塘的塘水深度也在 ２ ．０ ｍ以上，但需进行曝气，一方面给系统提供氧气，另一
方面对塘水进行搅拌。

曝气塘是经过人工强化的稳定塘，采用人工曝气装置向塘内曝气并使塘水搅动。曝气
塘可分为好氧曝气塘和兼性曝气塘两类。当曝气装置的功率大，足以使塘内全部污泥都处
于悬浮状态，并能向塘内提供足够溶解氧时，即为好氧曝气塘；如果曝气装置的功率只能使
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部分污泥处于悬浮状态，也不能给塘内提供足够溶解氧时，即为兼性曝气塘。具体如图 ４ ． １
所示。

图 ４．１ 好氧曝气塘和兼性曝气塘

曝气塘是介于活性污泥法、延时曝气法和稳定塘之间的处理工艺。由于经过人工强化，
曝气塘的净化功能、净化效果均强于一般稳定塘，另还有污水停留时间短、占地面积少等优点。

４ ．１ ．２ 稳定塘内的溶解氧

４ ．１ ．２ ．１ 稳定塘中溶解氧的来源

稳定塘中氧的来源主要有藻类光和作用放氧和大气复氧两种方式。稳定塘中藻类的生
长，可通过光合作用放氧，但同时藻类的死亡也会大量耗氧。好氧反应中所需的氧气主要来
源不是藻类光合作用，而是大气的复氧，大气复氧量与藻类供氧量之比为 ３ ∶ １。稳定塘水体
大气复氧过程可以表示为表面传质系数与饱合溶解氧和实际溶解氧差值的乘积。

ＦＣ ＝ ＫＬ（ρＳ －ρ） （４ ．１）
式中 ＦＣ——— 溶解氧通过水面的通量，ｍｇ ／（ｈ·ｍ２）；

ρ——— 溶解氧的质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

ρＳ——— 饱合溶解氧的质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

ＫＬ——— 表面传递系数，ｍ ／ ｈ。
稳定塘中水体由于没有纵向混合，所以主要是确定 ＫＬ 值，而 ＫＬ 值主要与风速有关。风

速高，复氧时间短；风速低，复氧时间长。表面传递系数 ＫＬ 的推导过程为
ｄｍ
ｄ ｔ ＝ ＫＬＡ（ρＳ －ρ） （４ ．２）

ｄρ
ｄ ｔ ＝

ＫＬ
Ｈ（ρＳ －ρ） （４ ．３）

ｄＣ
ρＳ －ρ

＝
ＫＬ
Ｈ ·ｄ ｔ （４ ．４）

ｌｎ（ρＳ －ρ）＝ －
ＫＬ
Ｈ ｔ ＋ 常数 （４ ．５）

式中 ＫＬ——— 表面传递系数，ｍ ／ ｈ；

ρＳ——— 饱和溶解氧的质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

ρ——— 溶解氧浓度，ｍｇ ／ Ｌ；
Ｈ——— 水深，ｍ；
ｔ——— 时间，ｈ。
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以 ｔ 为横坐标，ｌｎ（ρＳ －ρ）为纵坐标，求得斜率即可得到 ＫＬ 值。

４ ．１ ．２ ．２ 稳定塘供氧能力

提高大气复氧量是加强稳定塘供氧能力的关键。一般可通过以下措施提高稳定塘供氧
能力：

１）通过对稳定塘的塘型进行合理的设计，充分发挥风力作用，使塘中水体易于循环；
２）设制简单的风力机，对稳定塘增氧；
３）增加少量的动力设施，使塘中水体处于流动状态，加速氧的转移，提高大气复氧速

率；
４）设计植物塘，利用植物茎的传氧能力，提高复氧效率。
５）稳定塘内溶解氧的变化规律
稳定塘内藻类光合作用放氧主要是在水体上层进行；大气复氧也是由水面向下传递的。

所以，稳定塘下层只能通过传递接受溶解氧。氧气向水中传质过程的表达式为

ｄＣ
ｄ ｔ ＝

ＫＬ
Ｈ（ρＳ －ρ） （４ ．６）

式中 ρ——— 水中溶解氧的质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；
ｔ——— 时间，ｄ；
ＫＬ——— 表面传质系数，ｍ ／ ｄ；

Ｈ——— 水深，ｍ；

ρＳ——— 水中饱和溶解氧浓度，ｍｇ ／ Ｌ。

由此式可知，氧气向水中的传质过程与水深成反比。水深越深，溶解氧越少。中国环境科
学院人工模拟试验研究也表明：稳定塘内溶解氧是随水深变化而变化的。如图 ４ ．２ 所示，溶
解氧在水体表面最多，越向下越少，当距水面０ ．３ ～ ０ ．４ ｍ时溶解氧为零。另外还发现稳定塘
内溶解氧与有机负荷也有很大关系，如图 ４ ．３ 所示，当稳定塘内有机负荷高，微生物的食料
多，分解代谢速率快，所需溶解氧就多，相应地水体中剩余溶解氧就少，反之，剩余溶解氧量
就多；当有机负荷高时，水体中剩余的无机物少，藻类生长所需的营养物少，相应地藻类光合
作用产生的溶解氧也少，反之，产生的溶解量就多。

图 ４ ．２ 稳定塘内溶解氧随水深的变化 图 ４ ．３ 稳定塘内溶解氧随有机负荷的变化
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稳定塘中溶解氧与水深和有机负荷的关系式为
Ｙ ＝ ａＸｂ

１Ｘｃ
２ （４ ．７）

图４ ．４ 稳定塘溶解氧确定时水深与进水有机
负荷的关系

式中 Ｙ——— 稳定塘中溶解氧的质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；
Ｘ１———稳定塘中从水体表面向下的深度，ｍ；

Ｘ２——— 稳定塘中的 ＢＯＤ５ 负荷，ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）；

ａ，ｂ，ｃ——— 系数，ｂ ＜ ０，ｃ ＜ ０。
上式中如 Ｙ 固定，即稳定塘中溶解氧的含量确
定时，塘中水深与有机负荷的关系为

Ｘ１ ＝ ａ
Ｙ Ｘｃ( )２ － １

ｂ
＝ ＡＸ－ ｃ

ｂ２ （４ ．８）

由图 ４ ．４可看出，当稳定塘中有机负荷提
高时，水体含氧层深度增加，反之，含氧层减小。
因此，设计稳定塘时，为使塘内溶解氧达到要
求，不仅要注意池深的设计，而且要注意正确投配有机负荷。

４ ．２ 稳定塘处理系统的强化

４ ．２ ．１ 高级综合塘系统

传统稳定塘的主要缺点是产生气味、占地面积大、出水中存在悬浮藻类等。高级稳定塘
正是为解决上述问题而发展起来的。高级综合塘系统（ＡＩＰＳ）是一种利用自然降解手段的稳
定塘工艺，由加州大学伯克利分校的 Ｏｓｗａｌｄ 教授研究并发展起来。ＡＩＰＳ 由兼性塘、高负荷

图 ４．５ 高级综合稳定塘系统
１—筛及除砂池；２—配水器；３—发酵坑；４—兼性塘；５—被氧化水回流；６—低水位输送；７—浆轮混合器；８—高负荷

塘；９—高水位输送；１０—藻类沉淀室；１１—藻类沉淀池；１２—沉淀藻类回流；１３—藻类收集；１４—低水位输送；１５—深

度处理塘；１６—高水位输送；１７—水回用；１８—补充曝气

塘、藻类沉淀塘和深度处理塘组成，每一个塘为达到预期目的而专门设计，具体如图 ４ ． ５ 所
示。高级稳定塘占地比一般稳定塘少，处理效果相当于三级处理的水平，各种污染物去除
率：ＢＯＤ为 ９５％ ～ ９７％，ＣＯＤ为 ９０％ ～ ９５％，ＴＮ 为 ９０％，ＴＰ 为 ６０％，大肠菌群为 ９９ ． ９９９％。
在 ＡＩＰＳ中采用了比一般稳定塘特殊的工艺，在高负荷塘中，通过机械带动叶轮浆板推动水
在廊道中循环流动，由于具有一定的流速（１５ ｃｍ ／ ｓ），大气复氧速率增加，同时流动的水带动
藻类，使藻类迅速生长，并不在高负荷塘中沉淀死亡。在藻类沉淀塘中，藻类在不流动的水
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体中沉淀后被去除。ＡＩＰＳ工艺的优点是提高大气复氧能力，促使藻类在塘中生长放氧，不
使藻类在塘中分解耗氧，沉淀去除藻类，进一步去除有机物，提高出水水质。

由于 ＡＩＰＳ新型稳定塘系统与活性污泥法相比具有投资少、运行费用低、运行维护简单
的优点，与传统稳定塘系统相比又具有占地少、无不良气味等优点，所以此技术非常适合我
国采用，对温暖地区更为适用。

４ ．２ ．２ 寒冷地区稳定塘强化技术

集宁市某稳定塘充分利用了伊垦沟污水库区的自然地形建设而成，由沉淀（厌氧）塘、强
化厌氧塘、兼性塘、好氧Ⅰ塘和好氧Ⅱ塘等组成（图 ４ ． ６）。为了提高稳定塘在低温时期的净
化效果，系统中用了软纤维填料、跌水曝气、漫流曝气、碎石与植物过滤等多种工程强化技
术，是目前国内稳定塘系统中塘类型最为齐全、工程化程度高、强化技术应用多的稳定塘工
程之一。该塘总占地面积为 ２ ．４５ × １０５ ｍ２，总容积为 ８ ．２２ × １０５ ｍ３，处理能力为 ３ × １０４ ｍ３ ／ ｄ，
污水停留时间为 ２８ ｄ。该塘平均进水 ＣＯＤ为 ２５０ ｍｇ ／ Ｌ左右，ＢＯＤ５ 为 １００ ｍｇ ／ Ｌ左右，ＳＳ 为
２００ ｍｇ ／ Ｌ左右。

图 ４．６ 集宁市稳定塘平面图
１—入口导流区；２—底部过水坝；３—阶梯式跌水坝；４—漫流过水坝；５—瀑布式跌

水坝；６—溢流过水坝；７—碎石过滤坝；８—出水区；９—纤维填料

为了提高稳定塘系统的净化功能，尤其是低温时节的净化效率，在厌氧塘中加设了纤维
填料（装填密度为 １％）。它增大了厌氧塘中的生物量，使微生物立体分布，同时增加了有机
污染物的停留时间，使一些大分子和难生物降解的有机物可以分解成小分子和易生物降解
有机物，这样不仅提高了厌氧塘自身的净化功能，而且为后续塘对有机物的降解创造了条
件。

该稳定塘系统充分利用了地形特点和地势变化，采用了不同形式的跌水曝气充氧设施，
提高了净化效果，每一次跌水曝气（或漫流曝气）后，ＤＯ值都有一定的升高，为实现污水从厌
氧处理到兼性和好氧处理的最佳流程创造了良好的条件。同时改善了稳定塘的水流流态，
并使各功能塘分类更明显。

碎石 －植物坝的过滤作用实践表明，碎石坝上密集种植水生植物，进而形成碎石 －植物
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坝，可有效地去除水中的悬浮物。该坝利用碎石和植物的根系，不仅能对水中悬浮物有很好
的过滤作用，而且能利用植物根系上的微生物膜来降解部分悬浮性有机物，同时防止了堵塞
现象的发生。

集宁某稳定塘采用了多种处理单元塘优化组合的工艺流程，应用了较全的工程强化措
施，有效地提高了稳定塘的净化效率与效果，大大缩短了稳定塘的水力停留时间。该稳定塘
对多种污染物都有较好的去除效果，经过净化的污水完全可以达到农田灌溉标准，不仅减轻
了对下游受纳水体的污染，还可回收利用水资源。

４ ．３ 污水土地处理系统

污水土地处理系统是在人工控制的条件下，将污水投配到土地上，利用土壤、微生物、植
物组成的生态系统的自我调控机制和对污染物的综合净化功能使污水得到净化的一种生物
处理技术。

目前，常见的土地处理系统有慢速渗滤处理系统、快速渗滤处理系统、地表漫流处理系
统和湿地处理系统。

４ ．３ ．１ 慢速渗滤处理系统

慢速渗滤处理系统是让污水流经种有作物的渗透性良好的土地表面，污水缓慢地在土
地表面流动并向土壤中渗滤，一部分污水直接为作物所吸收，一部分渗入土壤中，从而使污
水得到净化的一种土地处理系统。这种处理系统的污水在土壤层的渗滤速度慢，在土壤中
的停留时间长，从而可使污染物在表层中大量微生物的作用下有效净化。国内外运行经验
表明，此工艺对 ＢＯＤ５ 的去除率一般可达 ９５％以上，对 ＣＯＤ的去除率可达 ８５％ ～ ９５％，氮的
去除率可达 ８０％ ～ ９０％。，但此系统有机负荷很低。

４ ．３ ．２ 快速渗滤系统

快速渗滤系统是让污水周期性地流经具有良好渗滤性能的土地表面，使表层土壤处于
淹水 ／干燥，即厌氧 ／好氧交替运行状态，使污水在渗滤的过程中，通过物理、化学和生物的综
合作用得到净化的土地处理系统。快速渗滤系统在严格控制灌水 ／修灌周期的情况下净化
效果很好。国内外研究表明，此工艺对 ＢＯＤ 的去除率可达 ９５％，对 ＣＯＤ 的去除率可达
９１％，对氮的去除率可达 ８０％ ～ ８５％，除磷率可达 ６５％。而且此系统的负荷率相对较高。

４ ．３ ．３ 地表漫流处理系统

地表漫流处理系统是将污水投配到多年生长牧草、坡度和缓、土壤渗透性差的土地上，
污水在土壤表面缓慢流动的过程中得到净化。净化出水以地表径流方式汇集排放。据国内
外实际运行资料，地表漫流系统对 ＢＯＤ 的去除率可达 ９０％左右，总氮去除率可达 ７０％ ～
８０％，悬浮物去除率高达 ９０％ ～ ９５％。
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４ ．３ ．４ 湿地处理系统

湿地处理系统是使污水沿经常处于水饱和状态而且生长有芦苇等水生植物的沼泽地流
动，在水生植物、土壤和微生物的共同作用下得到净化的污水处理系统。

湿地处理系统一般可分为自然湿地处理系统、自由表面流人工湿地处理系统和潜流人
工湿地处理系统。自由表面流人工湿地处理系统虽与自然湿地处理系统最为接近，但由于
其是人工设计、监督管理的湿地系统，去污效果要优于自然湿地系统，但也未能充分发挥填
料和植物的作用，占地面积相对较大。与自由表面流人工湿地相比，潜流人工湿地处理系统
能充分利用整个系统的协同作用、占地小、对污染物的去除效果好。

４ ．４ 人工湿地处理系统

人工湿地（Ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｅｄ Ｗｅｔｌａｎｄ）是 ２０世纪 ７０ ～ ８０年代发展起来的新型废水处理工艺，人
工湿地是由一些浮水或潜水性植物以及处于水饱和状态的基质层和生物组成的复合体，通
过一系列生物、物理、化学过程实现对污水的净化。水生植物为氧化有机物、去除 Ｎ、Ｐ的微
生物提供栖息场所，并改善氧化还原条件。

人工湿地处理系统是由人工优化模拟湿地系统而建造的具有自然生态系统综合降解净
化功能，且可人为监督控制的废水处理系统，是一种集物理、化学、生化反应于一体的废水处
理技术；一般由人工基质和生长在其上的水生植物组成，是一个独特的土壤、植物、微生物综
合生态系统。人工湿地具有缓冲容量大、处理效果好、工艺简单、投资省、耗电低、运行费用
低等特点，它利用生态系统中物种共生、物质循环再生原理，结构与功能协调原则，在促进废
水中污染物质良性循环的前提下，充分发挥资源的生产潜力，防止环境的再污染，获得污水
处理与资源化的最佳效益，是一种同时具有环境效益、经济效益及社会效益的废水处理技
术，适合于水量不大、水质变化不很大、管理水平不很高的城镇的污水处理。自 １９７４ 年第一
个用于污水处理的人工湿地在西德建成以来，因其优越的性能，获得较快的发展。２０ 世纪
８０年代在欧洲等地区或国家都广泛开展了这方面的研究工作。我国 １９８７ 年建立了第一个
人工湿地系统后，在人工湿地净化机理、系统控制、设计及运行参数等方面均取得可喜的进
展。

４ ．４ ．１ 人工湿地系统的特点

人工湿地系统最大的特点是基本不耗能，这是其他处理方法无法与之相比的。水处理
工艺的能耗不仅仅是经济问题，同时也是环境问题，因为耗能过程中产生的 ＣＯ２、ＳＯ２ 等气体
还会污染大气环境。但人工湿地占地面积与其他生化处理厂相比占地仍较多，相当于生化
处理厂的 １ ～ ３倍。但相对于其他土地处理及天然处理方法，占地面积还是相对较小的。据
国外统计，一般湿地系统的投资和运行费用仅为传统的二级污水厂的 １ ／ １０ ～ １ ／ ２。对我国
已建成或正在建的常规生化二级水处理厂投资进行分析表明，人工湿地系统的投资远远低
于常规二级水处理设施。从表 ４ ．１可以看出，人工湿地吨水处理费用仅为相近地区的鼓风
曝气型项目投资的 １６％ ～ ２０％，为同一地区氧化沟方法投资的 ３４％。较低的投资对于我国
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现阶段经济承受能力来说是最佳方案。另外，人工湿地运行费用仅为生化二级处理厂的
１ ／ １０，而且，由于人工湿地基本上不需要机电设备，故维护上只是清理渠道及管理作物。高
昂的运行费用常常是中小城镇开展污水处理的限制条件，１０ 万人以下规模的中小城镇也缺
少专职的高技术人才来管理污水处理设施的运营，而人工湿地则避免了这些缺点，使广大中
小城镇采用人工湿地处理污水成为可能。

表 ４ ．１ 人工湿地与其他工艺的比较

项目名称 处理方式
总投资
／万元

吨水投资

／（元·ｔ － １）
年运行费用

／万元
吨水处理成本

／（元·ｔ － １）
年耗电
／ ｋＷ·ｈ

吨水耗电

／（ｋＷ·ｈ·ｔ － １）

吨水用地

／（ｍ３·ｔ）

深圳水质净化厂 鼓风曝气 ３ ３００ ６６０ ＞ １００ ＞ ０．２０ ３１９ ０．１７５ ２

珠海某污水净化厂 鼓风曝气 １ ５００ ８３３ ＞ １００ ＞ ０．２０ ４２０ ０．６４ １

海南某污水净化厂 氧化沟 ５７４ ５７４ ３６．５ ０．２０ １０２．４ ０．２８ １．２

白泥坑人工湿地处
理系统

人工湿地 ４．８９ １３８ ２．０ ０．０２ ０ ０ ２．７

４ ．４ ．２ 人工湿地的种类

人工湿地可以按湿地中主要植物的种类、废水在湿地中的流经方式进行分类。

４ ．４ ．２ ．１ 根据湿地中主要植物种类分类

根据湿地中主要植物种类，人工湿地可分为浮水植物系统、挺水植物系统和沉水植物系
统三种。浮水植物主要用于 Ｎ、Ｐ 去除和提高传统稳定塘效率。沉水植物系统还处于实验
室阶段，其主要应用领域在于初级处理和二级处理后的精处理。现常用的人工湿地系统都
是指挺水植物系统。

４ ．４ ．２ ．２ 根据废水在人工湿地中流经的方式分类

根据废水在人工湿地中流经的方式，人工湿地可分为自由表面流人工湿地（Ｓｕｒｆａｃｅ Ｆｌｏｗ
Ｗｅｔｌａｎｄ，简写为 ＳＦＷ）、水平潜流人工湿地（Ｓｕｂ Ｓｕｒｆａｃｅ Ｆｌｏｗ Ｗｅｔｌａｎｄ，简写为 ＳＳＦＷ）、垂直（立
式）流人工湿地（Ｖｅｒｔｉｃａｌ ｆｌｏｗ Ｗｅｔｌａｎｄ，简写为 ＶＦＷ）三种，具体构造如图 ４ ． ７ 所示。不同类型
人工湿地对污染物的去除效果不同，而且具有各自优缺点。

表面流湿地与自然湿地最为接近，废水在填料表面漫流。但是自由表面流人工湿地是
人工设计、监督管理的湿地系统，去污效果优于自然湿地系统。绝大部分有机物的降解由位
于植物水下茎秆上的生物膜来完成。这种类型的人工湿地具有投资少、操作简单、运行费用
低等优点，但这种类型湿地未能充分发挥填料和丰富的植物根系的作用、占地面积较大、水
力负荷率较小、去污能力有限、卫生条件不好、夏季有孳生蚊蝇的现象。

水平潜流湿地是水在填料表面下潜流，它由一个或多个填料床组成，床体填充基质，床
底设有防渗层，防止污染地下水。与自由表面流人工湿地相比，水平潜流人工湿地的水力负
荷、污染负荷大，能充分利用整个系统的协同作用，对 ＢＯＤ、ＣＯＤ、ＳＳ、重金属等污染指标的去
除效果好，卫生条件较好，占地小，处理效果较好。但水平潜流人工湿地控制相对复杂，脱 Ｎ
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图 ４．７ 三种人工湿地构造示意图

除 Ｐ效果不如垂直流人工湿地。
垂直潜流人工湿地的污水从湿地表面纵向流向填料床的底部，床体处于不饱和状态，氧

可通过大气扩散和植物传输进入人工湿地系统。垂直潜流人工湿地的硝化能力高于水平潜
流湿地，可用于处理氨氮含量较高的污水。其缺点是对有机物的去除能力不如水平潜流人
工湿地系统，落干 ／淹水时间较长，控制相对复杂，夏季有孳生蚊蝇的现象。

４ ．４ ．３ 人工湿地系统的组成

４ ．４ ．３ ．１ 人工湿地系统的组成

人工湿地污水系统一般由预处理单元和人工湿地单元组成。
为确保人工湿地生态系统的稳定性，增加湿地处理寿命及处理能力，一般都要增加预处

理单元。预处理可以防止污水在贮存、输送过程中产生臭气，防止未经处理的污水污染土
壤、地下水及植物。预处理主要是去除粗颗粒和降低有机负荷。预处理设施与人工湿地可

图 ４．８ 人工湿地的不同组合方式

以有不同的组合以达到不同的去除目的。预处
理单元一般包括格栅、沉砂池、沉淀池、稳定塘
等。

根据处理规模大小，人工湿地本身可进行
多种方式的组合，一般有单一式、并联式、串联
式和综合式等，具体如图 ４ ．８所示。

人工湿地的进水方式一般有推流式、阶梯
进水式、回流式和综合式，具体如图 ４ ．９所示。

阶梯进水可避免处理床前部堵塞，使植物长势均匀，有利于后部的硝化脱氮作用；回流
式可对进水进行一定的稀释，增加水中的溶解氧并减少出水中可能出现的臭味；采用低扬程
水泵或通过水力喷射或跌水等方式进行充。出水回流可促进填料床中的硝化和反硝化作
用。综合式进水则一方面设置出水回流，另一方面将进水分布至填料床的中部，以减轻填料
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图 ４．９ 人工湿地中进水方式

床前端的负荷。
人工湿地长宽比一般不超过 ３ ∶１，池深的选择应依据池形、水质及水生植物的根系深度

来进行，其目的是使废水充分在根系中流动。如芦苇床湿地系统处理城市污水时，床深一般
取 ６０ ～ ７６ ｃｍ；处理浓度较高的工业废水时，池深应较城市污水减少 ５０％。池底坡降和填料
表面坡度往往受填料级配和水力坡降的影响，一般选 １％ ～ ８％。

４ ．４ ．３ ．２ 人工湿地单元的组成

人工湿地单元一般由以下几部分组成：具有透水性的基质，如土壤、砂、砾石等；适于在
饱和水和厌氧基质中生长的植物，如芦苇等；水体（在基质表面下或上流动的水）；微生物种
群和微型动物。水体可为动植物、微生物提供营养物质。

人工湿地中的基质又称填料、滤料，一般由土壤、细沙、粗砂、砾石、碎瓦片或灰渣等构
成。土壤、砂、砾石等基质具有为植物提供物理支持、为各种复杂离子、化合物提供反应界
面、为微生物提供附着的作用。

水生植物在人工湿地系统中主要起固定床体表面、提供良好的过滤条件、防止湿地被淤
泥淤塞、为微生物提供良好根区环境以及冬季运行支撑冰面的作用。另外，水生植物还可具
有显著增加微生物的附着（植物的根茎叶）、将大气氧传输至根部、增加或稳定土壤的透水性
的作用，主要有芦苇、灯心草、香蒲等。湿地中生长的植物有挺水植物、沉水植物和浮水植
物，一般多采用挺水植物。

微生物是人工湿地中净化废水的主要“执行者”。微生物能将有机污染物质作为丰富的
能源，将其转化为营养物质和能量。人工湿地在处理污水之前，各类微生物的数量与自然湿
地基本相同。但随着污水不断进入人工湿地系统，某些微生物的数量将逐渐增加，并在一定
时间内达到最大值而趋于稳定。人工芦苇湿地床内存在较明显的好氧区、兼氧区和厌氧区。
在芦苇的根茎上，好氧微生物占绝对优势，而在芦苇根系区则既存在好氧微生物的活动也有
兼性微生物的活动，远离根系的区域厌氧微生物比较活跃。

４ ．４ ．４ 人工湿地的净化作用

人工湿地去除污染物的范围广泛，包括 Ｎ、Ｐ、ＳＳ、有机物、微量元素、病原体等。

４ ．４ ．４ ．１ 人工湿地中氧的变化

人工湿地中的氧来源于植物根毛的释氧及水的溶氧，通过光合作用产生的氧由植物组
织输送到根部，再通过根毛释放到外部环境中，具体如图 ４ ．１０所示。

由于植物根部的释氧作用，使植物根毛周围形成一个好氧区域，有利于好氧生物的生
长；由于好氧生物对氧的利用，使离根毛较远的区域呈缺氧状态，更远区域则呈完全厌氧状
态。由于水生植物根系发达，植物根毛丰富，具有很大表面积，从而能形成许多好氧、缺氧、
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图 ４．１０ 人工湿地中水生植物的释氧情况

厌氧区，其中的物质传递、转化过程如图 ４ ．１１所示。

图 ４．１１ 人工湿地中物质传递与变化过程

４ ．４ ．４ ．２ 人工湿地中氮的去除

人工湿地处理系统对氮的去除作用包括基质的吸附、过滤、沉淀、挥发、植物的吸收和微
生物硝化、反硝化作用。具体如图 ４ ． １２ 所示。氮是植物生长的必需元素，废水中的无机氮
包括 ＮＨ３ － Ｎ和 ＮＯ３ － Ｎ，均可以被人工湿地中的植物吸收，合成植物蛋白质，最后通过植物
的收割形式从人工湿地的废水中去除。另外一部分 ＮＨ３ － Ｎ还可以挥发到大气中去。微生
物的硝化、反硝化作用对氮的去除起重要作用。硝化所需氧或直接从大气扩散至水中或沉
淀表面，或由植物根释放。根据根区法理论，由于人工湿地植物中根毛的输氧，根区附近湿
地土壤中连续出现好氧、缺氧、厌氧状态，为自养型好氧微生物亚硝酸菌、硝酸菌和异养型微
生物反硝化细菌大量的存在提供了条件，使要求好氧条件的硝化反应和要求厌氧条件的反
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硝化反应可以同时完成。另外，人工湿地对 ＮＨ３ － Ｎ、重金属、氰化物及有机物等对硝化反应
有抑制作用物质也有一定的去除作用。所以人工湿地比一般污水处理系统具有更强的脱氮
能力。研究表明，人工湿地中氨化细菌、亚硝化菌、硝化菌、反硝化菌数量都处于较高水平。
氧化常是脱氮的限制步骤。因此，湿地的设计、废水的类型、组成也影响系统的脱氮效率。
一般潜流系统的脱氮效率低于表面流系统的脱氮效率。

图 ４．１２ 人工湿地中氮的转化

４ ．４ ．４ ．３ 人工湿地中磷的去除

人工湿地对磷的去除作用包括基质的吸收和过滤、植物吸收、微生物去除及物理化学作
用。基质中的吸收和过滤对无机磷的去除作用因填料不同而存在差异。以土壤为填料时，
如土壤中含有较多的铁、铝氧化物，有利于生成溶解度很低的磷酸铁或磷酸铝，使土壤固磷
能力大大增加；若以砾石为填料时，砾石中的钙可以生成不溶性磷酸钙而从废水中沉淀。植
物吸收无机磷还可通过同化作用转化为植物体的组成部分，最后通过植物收割去除。微生
物对磷去除包括对磷的正常吸收和对磷的过量积累。由于人工湿地根区附近土壤中不同的
含氧状态而相当于许多 Ａ２ ／ Ｏ处理单元，使某些细菌种类在厌氧条件下吸收低分子的有机
物（如脂肪酸），同时，将细胞原生质中聚合磷酸盐异染粒的磷释放出来，提供必需的能量；在
好氧条件下，氧化所吸收的有机物并提供能量，同时从废水中吸收超过其生长所需的磷并以
聚磷酸盐的形式成为微生物细胞的内含物而被贮存起来。因此，人工湿地有较高的除磷效
果。Ｂｈａｍｉｄｉｍａｒｒｉ等研究表明，进水 ＴＰ的质量浓度为 ２ ．６ ～ ３５ ．９ ｍｇ ／ Ｌ时，人工湿地平均去除
率为 ９０％。

４ ．４ ．４ ．４ 人工湿地中有机物的去除

人工湿地对有机物有较强的降解能力。污水中不溶性有机物通过湿地的沉淀、过滤作
用，可以很快地被截留而被微生物利用；污水中可溶性有机物则可通过植物根系生物膜的吸
附、吸收及生物代谢降解过程而被分解去除。国内外有关城市污水的研究表明，在进水浓度
较低的条件下，人工湿地对 ＢＯＤ５ 的去除率可达 ８５％ ～ ９５％，对 ＣＯＤ 的去除率可达 ８０％以
上，处理出水中 ＢＯＤ５ 的质量浓度在 １０ｍｇ ／ Ｌ左右，ＳＳ的质量浓度小于 ２０ ｍｇ ／ Ｌ。废水中大部
分有机物可作为异养微生物的基质而被转化为微生物及 ＣＯ２、Ｈ２Ｏ。肖邦定等研究了人工湿
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地对非离子表面活性剂（ＮＩＳ）的去除效果，采用垄沟和漫灌渗滤两种类型的人工湿地进行对
比试验，试验结果表明，在 ＣＯＤ 平均负荷率约为 ４ ． ５ ｇ ／（ｍ２·ｄ）、ＮＩＳ 平均负荷率约为
０ ．６ ｇ ／（ｍ２·ｄ）的情况下，这两种类型人工湿地的 ＣＯＤ去除率分别达到 ７１％和 ６９ ．８％，ＮＩＳ去
除率分别为 ９９ ．２％和９８ ．９％。可见，这两种人工湿地对 ＮＩＳ 的去除率远高于对 ＣＯＤ的去除
率。人工湿地对 ＮＩＳ的去除作用主要有土壤中有机、无机胶体及其复合体对 ＮＩＳ的吸附、络
合等作用，通常吸附作用是表面活性剂在土壤中的主要迁移转化方式之一；另外，土壤中大
量的微生物能迅速将土壤吸附的 ＮＩＳ生物氧化，使土壤的吸附能力迅速恢复，即人工湿地中
ＮＩＳ的去除是吸附作用和生物氧化作用共同作用的结果。

４ ．４ ．４ ．５ 人工湿地中藻类的去除

因藻类过量繁殖引起的富营养化问题在我国日趋突出，众多水厂也因水源中藻类过多
而引起管道堵塞及饮用水质量下降。为解决富营养化水体中的过量藻类或藻类水化难以去
除的问题，研究人工湿地的除藻也显得尤为重要。况琪军等对小试和中试规模的人工湿地
系统除藻性能进行研究。其中小试系统由 １ 个蓄水池和 １２ 个 １ ｍ × １ ｍ × １ ｍ 的处理池组
成，各处理池的最底层 １５ ｃｍ深处填以 ４０ ～ ８０ ｍｍ的石头，石头上面铺以粒径 ０ ～ ４ ｍｍ的细
砂，砂深 ５０ ｃｍ左右。每两小池彼此串联作为一组，其中 ５ 个组分别种植 １０ 种不同的水生
植物，另一组未种任何植物作为对照。中试系统由一个蓄水池（６ ｍ × ４．５ ｍ × １． ２ ｍ）和两个
处理池（９ ｍ × ９ ｍ × １ ｍ）串联而成，处理池底层铺设 ２０ ｃｍ石头，石头上面铺以细砂，两池的
砂深第一池为 ６５ ｃｍ，第二池为 ５５ ｃｍ，基部依水流方向倾斜 ０ ． ５％，被处理水的流向及进水
方式同小试系统，池中种植植物为菰和石菖蒲，与小试系统的二号处理池相同，植株高度在
１ ．０ ～ １ ．５ ｍ之间。试验结果表明，小试和中试的人工湿地生态系统对去除水体中的藻类效
果均很显著，即使是在冬季温度低、水草长势欠佳、冲击负荷加大或进水中藻细胞密度增加
等情况下，其除藻率仍能维持在 ８０％左右的水平。

因此，人工湿地系统无论是在污水深度处理或者在减免下游接纳水体富营养化方面，均
能发挥其独特的作用。特别是在中国多数水体富营养化和自来水厂水源受到藻类疯长危害
的情况下，人工湿地除藻具有广泛的应用前景。人工湿地不仅可以用于城市和各种工业废
水的二级处理，还可用于高级处理中的精处理和对农田径流的处理。在有些情况下，人工湿
地可能是惟一适用技术。

４ ．４ ．４ ．６ 人工湿地净化效果的影响因素

人工湿地的床体结构、湿地中的植物种类、湿地的供氧情况等均对湿地的净化效果产生
很大影响。

人工湿地的床体结构有许多类型，常见的有碎石床、卵石床、石（碎石、卵石）土壤混合
床、石沙土混合床等。不同的床体结构会影响渗流能力及人工湿地生态系统的组成，并最终
影响其净化能力。

１ ．床体结构对渗流速度的影响
水在床体（由碎石、细粒土壤、砂粒组成的饱和基质）中流动，可视为以层流为主。其渗

流速度可应用达西定律计算，即
ｖ ＝ ｋｉ ＝ ｋｈ ／ Ｌ ＝ Ｑ ／ Ａｔ （４ ．９）
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式中 ｖ——— 渗流速度，ｍ ／ ｈ；
ｉ——— 床体的水力坡降；
ｋ——— 渗透系数，即水力坡降为 １时的渗流速度，ｍ ／ ｈ；
Ｑ——— 渗流量，ｍ３ ／ ｈ；
ｔ——— 渗流时间，ｈ；
Ａ——— 床体截面积，ｍ３。

实际上渗流不是通过整个床体截面，而是通过床体的孔隙，因此利用达西定律所计算的
速度是理想的平均速度，实际渗流速度的计算式为

ｖ′ ＝ １ ＋ ｅ
ｅ ｖ （４ ．１０）

ｅ ＝
Ｖｖ
Ｖｓ

式中 ｖ′——— 实际渗流速率；
ｅ——— 床体孔隙比；
Ｖｖ——— 床体孔隙体积；
Ｖｓ——— 床体固体（碎石、砂粒、土壤、植物根系等组成）的体积。

人工湿地的净化过程可按附着生物膜反应器考虑，可用下式描述其动力学过程，即
Ｃｅ ／ Ｃｏ ＝ ｅｘｐ［－ ｋ ｔＴ］ （４ ．１１）
Ｔ ＝ ｌｗｄｅ ／（１ ＋ ｅ）Ｑ

式中 Ｃｅ——— 出水的质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；
Ｃｏ——— 进水的质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；
ｋ ｔ——— 反应速率常数；
Ｔ——— 水力停留时间；
Ｌ——— 沿水流方向的长度；
ｗ——— 与水流方向垂直的宽度；
ｄ——— 床深；
Ｑ——— 系统平均处理量，ｍ３ ／ ｄ。

提高水力停留时间可以提高净化能力；减少孔隙比 ｅ 可增加水力停留时间，进而提高净
化能力，但处理量会下降。另由于不同床体深度植物根系生长状态不同，从而净化效果也不
同。表 ４ ．２对比分析了不同床体结构对污染物的去除率的影响。

表 ４ ．２ 床体结构对污染物去除率的影响

污 染 指 标
不同床体结构对污染物的去除率 ／ ％

芦 苇 碎 石 床 芦苇碎石土壤混合床
１ ２ １ ３

ＳＳ ９３ ～ ９５ — ８５ ～ ９０
ＣＯＤ — ＞ ８０ — ７７．５ ～ ９７
ＢＯＤ ８５ ～ ９０ ８５ ～ ９５ ８０．４ ８９ ～ ９７

ＮＨ３ － Ｎ（ＴＮ） ３５ ～ ４２ — ３６ ～ ７８ ８４ ～ ９５
ＴＰ — ２８．２ ６７ ８３．７
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人工湿地中土壤的选择也十分重要。有研究表明，土壤在处理营养元素和有机污染物
过程中发挥着重要作用。排除植物因子的作用，对 ＴＮ、ＴＯＣ、ＴＰ的去除率可达 ７０％以上。

２ ．植物对净化过程的影响
植物是人工湿地的重要组成部分，人工湿地系统中植物代替曝气机输氧，同时也为碎石

等基质内微生物群落创造了有利的活动场所。张甲耀等的试验表明，有植物系统的人工湿
地总氮（ＴＮ）的去除率明显高于无植物系统的人工湿地。

植物是人工湿地的重要组成部分，对污染物的降解和去除有重要作用。不同的植物有
不同的生长速度，对污染物的吸收转化能力不同，对不同的污染物的适应能力不同，泌氧能
力不同，从而净化能力不同。表 ４ ．３为不同水生植物对污染物的净化效果。

表 ４ ．３ 不同水生植物对污染物的净化效果

污 染 指 标
不同水生植物的各种污染物去除率 ／ ％

黄菖蒲 美人蕉 水 葱 芦 苇 水 葵

ＣＯＤ ８８．４ ８９．１ ８９．７ ８６．９ ９１．８
ＢＯＤ ９４．７ ９１．７ ９７．０ ９４．６ ９５．９

凯氏氮 ８３．８ ８２．１ ８４．１ ８５．５ ９２．３
ＮＨ３ － Ｎ ９０．８ ８７．７ ９１．９ ９１．７ ９７．１

ＴＰ ９６．９ ９５．８ ９６．８ ９６．８ ９８．１
ＳＳ ７５．８ ６６．１ ７２．２ ６９．６ ７６．４

含盐量 ４２．５ ３７．６ ４１．８ ３７ ４８．４

选择人工湿地中水生植物的原则有：① 耐水耐污抗寒能力强，适于本土生长；② 根系
发达，茎叶茂盛；③ 抗病虫能力强；④ 有一定经济价值。一般多选择高等水生维管植物。
我国第一个人工湿地污水处理工程———深圳白泥坑人工湿地栽种的是芦苇、茳芏、灯心草、
蒲草、水葱等，国内外目前最常用的是芦苇。

３ ．人工湿地的供氧与耗氧
人工湿地系统中一般有以下两种供氧方式：水生植物根系的泌氧作用，空气中的氧直接

向水体中的扩散作用。依据昆明地区的大气压，并假设水温为 １５ ℃时，水面的溶解氧量为
０ ．３６２ ｇ ／（ｍ２·ｄ），由表 ４ ．４可知，各种水生植物的输氧速率远比依靠空气向液面扩散的输氧
速率大。因此，在湿地处理系统中，水生植物的泌氧作用是非常重要的。

表 ４ ．４ 不同水生植物的输氧速率

植物种类 芦苇 水葵 水葱 黄菖蒲 美人蕉

输氧速率 ／［ｇ·（ｍ－ ２·ｄ）］ １１．５９ １１．５７ １０．４５ ９．６３ ５．０７

４ ．５ 最新人工湿地

近年来，国内外污水土地处理系统发展迅速，新型污水土地处理系统已经成为去除有机
营养物质的重要措施。目前世界上人们正在投入大量精力以改良人工湿地技术。潜流人工
湿地系统可通过选择竖流人工湿地系统、采用间歇负荷、合理选用介质来提高处理效率，还
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可引入一些传统处理技术的理论，如回流。以土壤作为人工湿地的介质时，植物根的生长会
增加并稳定导水性。但土壤湿地系统会遇到了表面短流的问题，为保证潜流，许多人工湿地
系统采用砾石床（但砾石床也有堵塞问题）。

下面具体分析一些人工湿地的改良技术。

４ ．５ ．１ 用填料代替湿地系统中的水生植物

目前，人工湿地系统的设计研究往往局限于土壤、微生物、植物组成的陆地生态系统的
框架内，而对于污水土地处理工艺，与其他污水处理工艺，如生物滤池、接触氧化法等相互借
鉴和吸收研究极少。传统的湿地系统的处理效果受制于植物系统的生长状况和生长周期，
因此容易造成出水水质的不稳定，同时这种工艺要求对植物进行定期收割和处理，增加了系
统操作的难度。如果湿地系统中的植物可以用填料片替代，又不影响处理效果，则不仅解决
了植物收割、处理和出水水质随植物生长状况的不同而变化的问题，而且是对湿地处理系统
理论也是一个大胆的尝试和创新。

图 ４．１３ 以填料代替植物的人工湿地处理系统

深圳市某橡胶厂建造了一种以填料代替植
物的新式自由水面人工湿地处理系统，如图
４ ．１３所示。该橡胶厂的氧化塘出水，通过水泥
管抽往自由水面湿地处理系统，作为湿地系统
的进水。该湿地系统的第一片垄沟共 ４８ 条，每
条长 １００ ｍ，坡度 ０ ．０５％，宽 ５ ｍ；第二片垄沟共
２０条，长 ８５ ｍ，宽 ４ ｍ。过水总长度为 ７ ． ５ ｋｍ，
总面积 ４ × １０４ ｍ２，平均处理水量 ２ ０００ ｍ３ ／ ｄ，水
深 ３０ ～ ４０ ｃｍ，水力停留时间 ３０ ｈ，整个土地处
理系统坡度 ８％，总坡度差 ３ ． ３ ｍ，垄高 ４０ ～
５０ ｃｍ。大多数垄沟中并不种植水生植物，而是
采用在其中插入填料片的方法加以替代，填料
采用聚氯乙烯制成的波纹板状填料。

钟定胜等通过对该橡胶厂自由水面湿地处理系统的设计和运行情况进行观测分析，认
为利用填料代替自由水面湿地处理系统中的植被系统的方法有待进一步的研究和改进。该
系统没有种植足够的植被和放置足够的活性土壤，而是在许多垄沟中插入填料片，这样做虽
然可以在一定程度上起到附着活性污泥形成生物膜从而提高污水处理效果的作用，但由于
水温过高、阳光直射、水流速度慢等原因，造成填料片上所附着的生物膜活性较低，微生物群
落畸形繁荣。因此，在该厂的湿地系统中，这样一种做法并没有起到很好的作用，所生长的
菌种类型也不合理，造成了其对有机物的降解功能并不好。湿地系统中，微生物对水中有机
物、Ｎ、Ｐ等的去除起着主要作用，其中起主导作用的微生物如钟虫、纤毛虫、轮虫、线虫等均
对温度有着较严格的要求，它们的生长、繁殖温度以室温为宜。而在该系统中，进水水温高
达 ３８ ～ ４０ ℃，因此，在较大程度上抑制了这类微生物的生长，却刺激了喜爱阳光和适应高温
的藻类等微生物的生长。尽管藻类也能在一定程度上去除部分有机物，但是一方面，光凭藻
类吸引有机物的作用毕竟有限。另一方面，藻类的不易沉降性导致了出水含 ＳＳ、ＢＯＤ５、ＣＯＤ
较多，色度较高。由此引发了这样一个问题：如果将该系统进水水温降低至室温，其处理效
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果能否有较大幅度的改善？就目前的运行结果来看，以填料代替植物系统的方法是能够取
得一定的处理效果的，其工作特性和运行机制还有待深入研究和探讨。

４ ．５ ．２ 提高湿地处理系统的溶解氧量

人工湿地是一种新型的废水处理工艺。它由人工基质和生长在其上的植物组成，形成
一个独特的土壤、植物、微生物生态系统，用以净化污水。水线低于土壤表面称为潜流型，目
前应用较多的是潜流型人工湿地系统。由于无机氮可以使水体中藻类大量生长，高含氮排
放水会造成水体富营养化，因此对氮的去除是污水处理中的重要任务。人工湿地处理系统
对氮的去除作用包括基质的吸附、过滤、沉淀、挥发，植物的吸收和微生物作用下的硝化、反
硝化作用。微生物的硝化、反硝化作用在氮的去除中有重要作用，其基本条件是存在大量的
氮转化细菌和湿地土壤适当的环境条件。在人工湿地中，植物根的放氧作用对根际、根区土
壤产生很大的影响，因此，这部分土壤比较特殊，其氧状态与其他土壤有较大区别。这部分
土壤只占全部土壤的小部分，大部分土壤是根外土壤，它们决定了整个系统的状态。

张甲耀等研究了人工湿地处理系统的氮净化能力。如图 ４ ． １４ 所示的潜流型人工湿地
处理系统（模拟），处理区长 １４０ ｃｍ，宽 ４９ ｃｍ，高 ５０ ｃｍ，坡度为 ２％，下部填充粒径 ３ ～ ５ ｍｍ
碎石，上部再铺厚 １０ ｃｍ的细砂，其上栽种植物。按水面线计总体积为 ３１４ Ｌ，总间隙水体积
约为 ９７ Ｌ。系统长宽比接近 ３ ∶１，使污水流态接近推流式。其中两个分别种芦苇（Ｐｈｒａｇｍｉｔｅｓ
ａｕｓｔｒａｌｉｓ Ｔｒｉｎ）、茭白（Ｚｉｚａｎｉａ ｌａｔｉｆｏｌｉａ Ｔｕｒｃｚ），另一个不种植物。芦苇和茭白移栽后形成生长良
好的群体。芦苇平均密度为 ２６ ２３９株 ／ ｈｍ２，每株 ６ 根茎蘖，属中等密度，茭白的密度与芦苇
大致相当。

图 ４．１４ 潜流式人工湿地处理系统

实际运行结果表明，人工湿地污水处理系统中有大量微生物参与氮素物质的转化。氨
化细菌、亚硝化菌、硝化菌、反硝化细菌数量都处于较高水平。其中的硝化菌达到肥沃土壤
１０４ 的水平，因此人工湿地具有硝化、反硝化脱氮的良好基础和很大潜力。但由于系统中整
体厌氧，因此不能提供良好的硝化作用环境条件，不能产生大量反硝化作用底物———硝酸
盐，硝化、反硝化脱氮的途径不畅通。要使硝化、反硝化途径畅通，提高氮的去除速率最重要
的是提高湿地系统中的硝化作用强度。如对进入湿地的污水进行曝气以增加污水中的溶解
氧；或对污水中的氮素物质在进入人工湿地前作预处理，使其转化成硝态氮；也可以增加湿
地植物的密度，或采用间歇进水方法，提高系统中的氧浓度。
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湿地系统中影响氮的去除的限制过程是硝化作用。研究表明，不同的进水流量对床体
中溶解氧含量或硝化速率几乎没有影响，可考虑通过预曝气、回流及其他机械方法来改善系
统的硝化作用，但这些方法运行费用均较高。有研究者提出可以考虑通过选择合适的水生
植物使系统内好氧区尽可能扩大，以提高系统硝化作用。湿地系统中水生植物虽然对污染
物的去除有一定作用，但水生植物根系放氧和为微生物提供栖息空间是其主要功能。另外，
通过植物根系的生长、死亡、代谢等作用可维持床体较好的水力传导性，另外，腐烂的植物也
可为反硝化菌提供必要的碳源。因此，有研究者认为，具有浓密和较长根系的湿地植物对人
工湿地而言是较理想的。植物通气组织具有将氧从大气传递到根系区和将二氧化碳从根系
区传递到大气中的作用。有研究表明，在光照条件下每厘米新增长植物根茎所释放的氧是
老植物的两倍。因此，为提高湿地系统硝化作用效率，需综合考虑植物根系密度、根系表面
积和植物地下茎等因素。

４ ．５ ．３ 用粉煤灰替代湿地系统中的传统基质

传统的湿地基质采用土壤、砂、砾石等，用粉煤灰和水生植物复合而成的粉煤灰基质人
工湿地生态系统是一种低成本、多效益的污水处理新技术。

尹连庆等对以粉煤灰为基质的人工湿地进行试验研究。结果表明，采用粉煤灰的人工
湿地对 ＣＯＤ、ＮＨ３ － Ｎ和 Ｔ － Ｐ都有较好的去除效果，而且对 ＮＨ３ － Ｎ和 ＴＰ的去除效果优于
常规二级生化处理，具体见表 ４ ． ５、４ ． ６。粉煤灰与水生植物芦苇构成的人工湿地系统对污
水的净化充分利用了粉煤灰的吸附性能，同时由于植物吸收和微生物的生物氧化作用，使粉
煤灰的吸附能力能够自然再生，延长了粉煤灰的使用寿命，保证了系统的长期稳定运行。

表 ４ ．５ 粉煤灰人工湿地净化效果

项 目 进水 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 出水 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 去除率 ／ ％

ＣＯＤ １３６．２ １２．５ ９０．８
ＮＨ３ － Ｎ ２４．５ ３．９３ ８４．１

ＴＰ ３．４９ １．４５ ５８．５

表 ４ ．６ 粉煤灰基质湿地与砾石湿地净化效果比较

基质
水力
负荷

ＣＯＤ ＮＨ３ － Ｎ ＴＰ

进水 出水 去除率 进水 出水 去除率 进水 出水 去除率
／（ｍｇ·Ｌ－ １） ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ／ ％ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ／ ％ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ／ ％

粉煤灰 ４．０ １３６．２ １２．５ ９０．８ ２４．５ ３．９３ ８４．５ ３．４９ １．４５ ５８．５

砾石 ３．０ １４５ １９ ８７ — １４ １２ １４．３ ３２ ３３．３

由此可见，实际工程中可考虑将粉煤灰场建成一个湿地污水处理系统，既可处理污水，
又可治理灰场，防止污染，实现环境效益与经济效益的有效统一。

崔理华等发现垂直流人工湿地中人工土基质对城市污水中磷的去除效果仅为 ３０％ ～
５０％，这可能与人工土基质磷的吸附能力较弱以及水力负荷较高和水力停留时间较短有关。
他们采用高磷吸附能力的煤灰渣人工土填料（用煤灰渣、土壤和草炭等混合配制而成）替代
人工土基质，以提高对磷的吸附去除能力，延长填料的使用寿命，并种植对氮磷去除效果好
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的风车草组成垂直流人工湿地系统。研究了以煤灰渣人工土壤和风车草组成的垂直流人工
湿地系统对化粪池出水中磷的去除效果。研究表明，这种人工湿地系统对化粪池出水中总
磷和无机磷的去除率分别达到 ７５％ ～ ９２％和 ７３％ ～ ９２％，其处理出水中总磷和无机磷的质
量浓度大部分低于 １ｍｇ ／ Ｌ，达到了城市污水二级生化处理的二级排放标准。垂直流煤灰渣
人工湿地系统对磷的去除作用主要有：物理作用、化学吸附与沉淀作用和微生物同化作用以
及植物摄取作用等，其对化粪池出水中总磷的去除率分别为 ２２ ． ８％、５０％ ～ ６５％和 １％ ～
３％。

４ ．５ ．４ 垂直复合流人工湿地系统

国际上湿地水处理技术发展较快，欧洲芦苇床技术应用较广泛，大多采用水平流、单一
的垂直流等方式。垂直流人工湿地是一种新型的具有独特下行流—上行流复合水流方式的
构建湿地系统。同其他类型人工湿地一样，垂直流人工湿地系统的水流状态是维持系统正
常运行，使系统充分发挥净化效果的重要因素。付贵萍等研究了如图 ４ ．１５所示的垂直流人
工湿地系统，该人工湿地系统由两个大小均为 １ ｍ × １ ｍ × １ ｍ的池子组成，池中填有石、砂
等填料，两个池的填料构成相同，底部均为厚度为 １５０ ｍｍ、粒径为 ４０ ～ ８０ ｍｍ 的砾石，上部
是粒径为 ０ ～ ４ ｍｍ的细砂，所不同的只是第一池细砂层厚度为 ５５０ ｍｍ，第二池细砂层厚度

图 ４．１５ 垂直流人工湿地结构示意图

为 ４５０ ｍｍ。由于两池不同厚度的细砂层使第一池形成 １００ ｍｍ不饱和水层，利于系统复氧。
两池砂层设隔墙，砾石层相通。一、二池分别种植芦苇、香蒲，种植密度为 ３８ ～ ４１ 株 ／ ｍ２，这
些植物的根系为微生物提供了栖息场所，并发挥着向根茎周围充氧的作用，促进污染物的分
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解和转化。垂直流人工湿地处理系统的流程为：经沉淀池预处理的污水首先流入位于第一
池砂层表面中央的直径为 ７０ ｍｍ的多孔布水管，使进水均匀分布在第一池整个表面上，随后
污水垂直向下依次流过第一池的砂层、砾石层。由于整个系统底部有 ０ ． ５％的倾斜度，污水
自流进入第二池底部，并向上经过第二池的砂层，被位于二池表面直径为 ７０ ｍｍ 的 Ｈ 型多
孔集水管均匀收集，最后从二池砂层底部流出系统。在垂直流芦苇床中，污水的引入采取了
间歇方式，大大提高了污染物的去除率。垂直流人工湿地系统在具备了好氧条件的同时，由
于系统独特的结构设计使得整个系统下部存在永久饱水层，形成了系统底部厌氧的环境，这
种好氧与厌氧条件的共存为根区的好氧、兼性厌氧和厌氧微生物提供了不同的适宜的小环
境，必将促进污染物的降解转化，特别是污水脱氮过程中的硝化与反硝化作用，使得该垂直
流人工湿地系统在污水处理中发挥出独特的作用。垂直流人工湿地系统的滞留区范围较
大，与系统自身的水力条件有关，滞留区的存在在一定程度上可避免系统“短路”，有利于污
水中污染物的分解和转化，但是滞留区也不宜过大，若造成系统水流流动极慢，则会导致系
统堵塞，影响系统的正常运行。

从表 ４ ．７中可以看到，垂直流人工湿地中污水实测停留时间在流量为 ２００ ～ ８００ Ｌ ／ ｄ 时
均超过 ２０ ｈ（０ ．８ ｄ），大于通常潜流型湿地 ０ ．３ ｄ的停留时间，从而使中不会出现以往在渗滤
湿地中易发生污水停留时间极短的“短路”现象。另外垂直流人工湿地中污水的停留时间的
理论计算值与实测情况并不符合，原因是理论计算中介质的孔隙率采用了一个定值，而实际
系统中介质的孔隙并不是均匀分布的，因此，在湿地的设计和实际运行中，对停留时间需正
确估算和取值。

表 ４ ．７ 垂直流人工湿地中污水的停留时间

流量 ／（Ｌ·ｄ－ １） 水力负荷 ／［ｍ３·（ｍ－ ２·ｄ － １）］ 理论停留时间 ／ ｈ 实际停留时间 ／ ｈ

８００ ０．８ １１ ２１

５３２ ０．５ １６ ３２

４００ ０．４ ２２ ２３

２００ ０．２ ４３ ２４

雷志洪等建立了具有独特结构的高效复合垂直流人工湿地系统，具体如图 ４ ． １６ 所示，
由两室串连，进水从第一室表面布水，水流垂直向下，在池底部水流在碎石层从第一室进入
第二室，进入第二室后垂直向上，从表面出水。每室中的填料上层为沙，下层为碎石。并进
行了一系列的小试和中试试验，发现主要污染物的去除率均在 ８０％以上，利用这项技术在
深圳市洪湖公园建设了污水回用工程，已经成功地运行了两年半。

图 ４．１６ 高效复合垂直流人工湿地系统
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第 ５章 膜生物反应器污水处理技术
１９６９年，美国的 Ｓｍｉｔｈ等人首次报道了将活性污泥法和超滤膜组件相结合处理城市污

水的工艺研究，该工艺大胆地提出用膜分离技术取代常规活性污泥法中的二沉池，这就是膜
生物反应器的最初雏形。由于在传统的生化水处理技术中，如活性污泥法，泥水分离是在二
沉池中靠重力作用完成的，其分离效率依赖于活性污泥的沉降特性，沉降性越好，泥水分离
效率越高。而污泥的沉降性取决于曝气池的运行状况，改善污泥沉降性必须严格控制曝气
池操作条件，这限制了该方法的运用范围。由于二沉池固液分离的要求，曝气池的污泥不能
维持较高的质量浓度，一般在 ２ ｇ ／ Ｌ左右，从而限制了生化反应速率。水力停留时间（ＨＲＴ）
与污泥龄（ＳＲＴ）相互依赖，提高容积负荷与降低污泥负荷往往形成矛盾。系统在运行过程
中产生大量的剩余污泥，其处置费用占污水处理厂运行费用的 ２５％ ～ ４０％。而且易出现污
泥膨胀，出水中含有悬浮固体，出水水质不理想。针对上述问题，ＭＢＲ将分离工程中的膜技
术应用于废水处理系统，以膜技术的高效分离作用取代活性污泥法中的二次沉淀池，达到了
原来二次沉淀池无法比拟的泥水分离和污泥浓缩的效果，从而可以大幅度提高生物反应器
中的混合液浓度，使泥龄增长，通过降低 Ｆ ／ Ｍ 比使剩余污泥量减少，出水水质显著提高，特
别是对悬浮固体，病原细菌和病菌的去除尤为显著。该工艺一经提出，立即吸引了许多专家
学者的注意，开始了膜生物反应器的研究热潮，人们对膜生物反应器的特性、净化效能、膜渗
透速率的影响因素、膜污染的防治及组件的清洗等问题进行了全面、详细的研究，为该项技
术在实际工程中的应用奠定了基础。

膜生物反应器的研究和开发只有近 ３０ 年的历史，真正应用只有 １０ 多年。它是废水生
物处理技术和膜分离技术有机结合的生物化学反应系统，是一种新型高效的污水处理与回
用工艺。膜生物反应器工艺具有出水水质优、占地少、易实现自控等许多常规工艺无法比拟
的优势，其在污水处理与回用事业中所起的作用也越来越大，并具有非常广阔的应用前景。

５ ．１ 膜生物反应器（ＭＢＲ）的原理和分类

膜生物反应器主要由膜组件和膜生物反应器两部分构成。大量的微生物（活性污泥）在
生物反应器内与基质（废水中的可降解有机物等）充分接触，通过氧化分解作用进行新陈代
谢以维持自身生长、繁殖，同时使有机污染物降解。膜组件通过机械筛分、截留等作用对废
水和污泥混合液进行固液分离。大分子物质等被浓缩后返回生物反应器，从而避免了微生
物的流失。生物处理系统和膜分离组件的有机组合，不仅提高了系统的出水水质和运行的
稳定程度，还延长了难降解大分子物质在生物反应器中的水力停留时间，加强了系统对难降
解物质的去除效果。

膜组件部分从构型上可以分为：管式膜生物反应器、板框式膜生物反应器、卷式膜生物
反应器、中空纤维式膜生物反应器；根据膜的材料可分为：有机膜膜生物反应器、无机膜膜生
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物反应器；根据膜过滤的压力驱动方式可分为：加压型和抽吸型；根据膜组件在 ＭＢＲ中所起
作用的不同，可将 ＭＢＲ分为：分离 ＭＢＲ（膜组件相当于传统生物处理系统中的二沉池，ＭＢＲ
由于高的截流率，并将浓缩液回流到生物反应池内，使生物反应器具有很高的微生物浓度和
很长的污泥停留时间，因而使 ＭＢＲ具有很高的出水水质）、无泡曝气 ＭＢＲ（采用透气性膜对
生物反应器无泡供氧，氧的利用率可达 １００％，因不形成气泡，可避免水中某些挥发性的有
机污染物挥发到大气中）、萃取 ＭＢＲ（用于提取污染物的萃取，由内装纤维束的硅管组成，这
些纤维束的选择性将工业废水中的有毒污染物传递到好氧生物相中而被微生物吸附降解）。

生物反应器部分可分为好氧型和厌氧型。好氧法使用的通常是活性污泥法。活性污泥
法是当前世界各国应用最广的一种二级生物处理流程，具有处理能力高、出水水质好等优
点。但由于传统活性污泥法一般采用重力式沉淀池作为固液分离部分，这就使曝气池混合
液污泥的质量浓度不可能太高，即传统的重力沉淀池限制了活性污泥的体积负荷，而且不可
避免地会有污泥流失，也使出水水质变坏。而膜分离技术的引入，克服了传统流程的这些缺
点。首先，可大幅度提高曝气池的污泥质量浓度，由传统的 ３ ～ ５ ｇ ／ Ｌ提高到 ２０ ｇ ／ Ｌ，甚至更
高。这就使体积负荷大大提高，处理设施的占地面积大大减小；出水水质稳定优质，可直接
达到回用水的标准；一些生长缓慢、在传统工艺中易流失的菌种可得到保持，有利于难降解
物质的降解。生物膜法是与活性污泥法平行发展起来的一类好氧生物处理方法，其特点是
微生物附着生长在一定的介质表面，形成生物膜，使其起到稳定分解废水中有机物的作用。
一些学者认为，生物膜法与膜分离技术结合，将会有更大的优势，其主要原因在于正常生物
膜法的出水只含少量碎小的脱落的生物膜，与活性污泥混合液相比悬浮固体含量低得多，这
就相应减小了膜分离的负担，使膜的运行周期更长。澳大利亚新南威尔士大学膜与分离技
术中心的 ＦａｎｅＡＧ采用生物滤池与分离式膜分离设备相结合处理生活污水。膜设备为外压
式中空纤维微管组件，膜孔径 ０ ．２μｍ，考虑用高压空气反冲，该系统处理效果很好。厌氧生
物处理技术由于其能耗低、容积负荷高、产泥量少等优点一致受到人们的注意。但传统厌氧
消化池的水力停留时间与污泥停留时间相同，大大局限了厌氧技术的应用。而近十年发展
的厌氧新工艺，如厌氧接触法、厌氧滤池、ＵＡＳＢ等，都是致力于将水力停留时间与厌氧污泥
的停留时间分开，这就大大提高了厌氧反应器的效率，并使其在常温下运行成为可能。而膜
分离技术作为一种非常高效的分离手段，并不受混合液中污泥性能的影响，只是机械地根据
孔径大小将各种生物菌群落和高分子有机物截留下来。因此，可以设想将膜分技术与厌氧
反应器结合，有可能产生一种更高效、低耗、易控制、易启动的新型厌氧膜生物反应器。

根据膜组件和生物反应器的组合位置不同可笼统地将膜生物反应器可将膜生物反应器
分为一体式、分置式和复合式三大类。

５ ．１ ．１ 分置式 ＭＢＲ反应器

分置式 ＭＢＲ是指膜组件与生物反应器分开设置，相对独立，膜组件与生物反应器通过
泵与管路相连接。分置式膜生物反应器的工艺流程示意图如图 ５ ．１所示。

分置式 ＭＢＲ，有时也称为错流式 ＭＢＲ，还有的资料称为横向流 ＭＢＲ，通常都采用加压型
过滤。加压泵从生物反应器抽水，压入膜组件中，膜滤后水排出系统，浓缩液回流至生物反
应器。分置式膜生物反应器具有如下特点：

·６０１· 污水生物处理新技术



图 ５．１ 分置式 ＭＢＲ工艺流程

１）膜组件和生物反应器各自分开，独立运行，因而相互干扰较小，易于调节控制。
２）膜组件置于生物反应器之外，更易于清洗更换。
３）膜组件在有压条件下工作，膜通量较大，且加压泵产生的工作压力在膜组件承受压

力范围内可以进行调节，从而可根据需要增加膜的透水率。
４）分置式膜生物反应器的动力消耗较大，加压泵提供较高的压力，造成膜表面高速错

流，延缓膜污染，这是其动力费用大的原因。
５）生物反应器中的活性污泥始终都在加压泵的作用下进行循环，由于叶轮的高速旋转

而产生的剪切力会使某些微生物菌体产生失活现象。
６）分置式膜生物反应器和另外两种膜生物反应器相比，结构稍复杂，占地面积也稍大。
目前，已经规模应用的膜生物反应器大多采用分置式，但其动力费用过高，每吨出水的

能耗为 ２ ～ １０ ｋＷｈ，约是传统活性污泥法能耗的 １０ ～ ２０ 倍，因此，能耗较低的一体式膜生物
反应器的研究逐渐得到了人们的重视。

５ ．１ ．２ 一体式 ＭＢＲ反应器

一体式 ＭＢＲ 反应器是将膜组件直接安置在生物反应器内部，有时又称为淹没式 ＭＢＲ
（ＳＭＢＲ），它依靠重力或水泵抽吸产生的负压作为出水动力。一体式 ＭＢＲ工艺流程如图 ５ ． ２
所示。

图 ５．２ 一体式 ＭＢＲ工艺流程

一体式 ＭＢＲ的主要特点有：
１）膜组件置于生物反应器之中，减少了处理系统的占地面积。
２）用抽吸泵或真空泵抽吸出水，动力消耗费用远远低于分置式 ＭＢＲ，资料表明，一体式

ＭＢＲ每吨出水的动力消耗为 ０ ．２ ～ ０ ．４ ｋＷｈ，约是分置式 ＭＢＲ的 １ ／ １０。如果采用重力出水，

·７０１·第 ５章 膜生物反应器污水处理技术



则可完全节省这部分费用。
３）一体式 ＭＢＲ不使用加压泵，因此，可避免微生物菌体受到剪切而失活。
４）膜组件浸没在生物反应器的混合液中，污染较快，而且清洗起来较为麻烦，需要将膜

组件从反应器中取出。
５）一体式 ＭＢＲ的膜通量低于分置式。
为了有效防止一体式 ＭＢＲ的膜污染问题，人们研究了许多方法：在膜组件下方进行高

强度的曝气，靠空气和水流的搅动来延缓膜污染；有时在反应器内设置中空轴，通过它的旋
转带动轴上的膜也随之转动，在膜表面形成错流，防止其污染。

一体式 ＭＢＲ起源于日本，主要用于处理生活污水和粪便污水。近年来，欧洲一些国家
也热衷于它的研究和应用，表 ５ ．１列出了他们的一些主要研究成果。

表 ５ ．１ 欧洲一些国家的 ＳＭＢＲ的研究成果

德 国 德 国 英 国 法 国

膜组件形式 中空纤维膜 板式膜 板式膜 中空纤维膜

膜孔径 ０．２μｍ ０．４μｍ ０．４μｍ ２０ ０００ Ｄａｌｔｏｎｓ

膜面积 ／ ｍ２ ８３．４ ８０ １６０ １２

反应器容积 ／ ｍ３ ４ ．１（硝化） ６．３（硝化） １５．５ ０．６５（硝化）

２．８（反硝化） ２．７５（反硝化） ０．２５（反硝化）

曝气量 ／（ｍ３·ｈ－ １） １３８ ８ １４２ —

过滤压力 ／ ｋＰａ ３０ １０ — —

膜通量 ／［Ｌ·（ｍ２·ｈ－ １）］ １６ ２０ ２１ —

ＭＬＳＳ ／（ｇ·Ｌ－ １） １２ ～ １８ １２ ～ １６ １６ １５ ～ ２５
污泥龄 ／ ｄ １５ ～ ２０ ２０ ～ ２５ ４５ —

进水 ＣＯＤ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ２００ ～ ３００ ２００ ～ ３００ ３００ ～ ８００ ２９０ ～ ７２０

出水 ＣＯＤ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ＜ ２０ ＜ ２０ ６１ １３ ～ １６
进水 ＮＨ４ － Ｎ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ４０ ～ ６０ ４０ ～ ６０ ３０ ～ ７０ ２２．３ ～ ５０
出水 ＮＨ４ － Ｎ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ５ 未检出 ５ １．６ ～ ３．２

以凯氏氮计

５ ．１ ．３ 复合式 ＭＢＲ反应器

复合式ＭＢＲ从形式上看，也属于一体式ＭＢＲ，也是将膜组件置于生物反应器之中，通过
重力或负压出水，所不同的是复合式 ＭＢＲ 是在生物反应器中安装填料，形成复合式处理系
统，其工艺流程图如图 ５ ．３所示。

在复合式 ＭＢＲ中安装填料的目的有两个：一是提高处理系统的抗冲击负荷，保证系统
的处理效果；二是降低反应器中悬浮性活性污泥浓度，减小膜污染的程度，保证较高的膜通
量。

有研究表明，生物反应器中的污泥浓度过高或过低都会对膜通量产生不利的影响。污
泥浓度过高时，污泥容易在膜表面沉积，形成较厚的污泥层，导致过滤阻力增加，从而使膜通
量降低；污泥浓度过低时，反应器内微生物对有机物的降解去除效果减弱，使得混合液中溶
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图 ５．３ 复合式 ＭＢＲ工艺流程

解性有机物浓度增加，从而在膜表面和膜孔内吸附，导致过滤阻力增加，影响膜通量。而在
生物反应器中安装填料之后，则可以很好地解决这些问题。填料上附着生长的大量微生物，
能够保证系统具有较好的处理效果并有抵抗冲击负荷的能力，同时又不会使反应器内悬浮
污泥浓度过高，影响膜通量。

５ ．２ ＭＢＲ反应器的工艺特点

５ ．２ ．１ ＭＢＲ反应器的工艺特点

ＭＢＲ反应器作为一种新兴的高效废水生物处理技术，特别是它在废水资源化及回用方
面有着诱人的潜力，受到了世界各国环保工程师和材料科学家们的普遍关注。表 ５ ． ２ 为
ＭＢＲ工艺和其他传统水处理工艺的比较。

表 ５ ．２ ＭＢＲ工艺和其他传统水处理工艺比较

比 较 项 目 活性污泥（二沉地）深度处理 接触氧化 ＋深度处理 ＭＢＲ工艺

占地面积与总池
容

占地面积大
占地面积较小，池

容较小
占地面积小，池容

小
污泥的质量浓度

及污泥性状
２ ０００ ～ ５ ０００ ｍｇ ／ Ｌ需防止污

泥膨胀
１ ０００ ｍｇ ／ Ｌ需后续

气浮或沉降
污泥浓度很高，勿

需考虑污泥膨胀等

耐冲击负荷 差 可耐受一定冲击 强

运行管理 一般 较方便 自动运行、管理方面

ＭＢＲ作为一种新的水处理技术具有的优势是其他处理技术所无法比拟的，它具有以下
突出的优点：

１）固液分离率高。混合液中的微生物和废水中的悬浮物质以及蛋白质等大分子有机
物不能透过膜，而与净化了的出水分开。

２）因为不用二沉池，该系统设备简单，占地空间小。
３）系统微生物质量浓度高、容积负荷高。由于不用二沉池，泥水分离率与污泥的 ＳＶＩ
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值无关。好氧和厌氧反应器中最大混合液悬浮固体（ＭＬＳＳ）质量浓度分别达到 ４０ ｇ ／ Ｌ和 ４３
ｇ ／ Ｌ，远远高于传统的生物反应器。这是膜生物反应器去除率较传统生物处理技术高的重要
原因。ＭＬＳＳ质量浓度的增大，其结果是系统的容积负荷提高，使得反应器的小型化成为可
能。

４）污泥停留时间长。传统生物技术中系统的水力停留时间（ＨＲＴ）和污泥停留时间
（ＳＲＴ）很难分别控制，由于使用了膜分离技术，该系统可在 ＨＲＴ很短而 ＳＲＴ很长的工况下运
行，延长了废水中生物难降解的大分子有机物在反应器中的停留时间，最终达到去除目的。

５）污泥发生量少。由于系统的 ＳＲＴ 长，对世代时间较长的硝化菌的生长繁殖有利，所
以该系统还有一定的硝化功能。由于该系统的泥水分离率与污泥的 ＳＶＩ 值无关，可以尽量
减小生物反应器的 Ｆ ／ Ｍ 比，在限制基质条件下，反应器中的营养物质仅能维持微生物的生
存，其比增长率与衰减系数相当，则剩余污泥量很少或为零。Ａｎｇｅｌ ． Ｃａｎａｌｅｓ等甚至给分离膜
生物反应器设一个连续污泥热处理装置，来加速微生物的死亡和溶解。这种膜生物反应器
能在保证系统有较高去除率的同时，减少剩余污泥产量。

６）耐冲击负荷。由于生物反应器中微生物浓度高，在负荷波动较大的情况下，系统的
去除效果变化也不大，处理的水质稳定。

７）由于系统结构简单，容易操作管理和实现自动化。
８）出水水质好。由于膜的高分离率，出水中 ＳＳ浓度低，大肠杆菌数少。又由于膜表面

形成了凝胶层，相当于第二层膜，它不仅能截留大分子物质而且还能截留尺寸比膜孔径小得
多的病毒，出水中病毒数少。这种出水可直接再利用。

５ ．２ ．２ ＭＢＲ反应器中膜材料的选择和操作条件的控制

５ ．２ ．２ ．１ ＭＢＲ反应器中膜选择的技术要点

ＭＢＲ从膜分离的角度主要涉及微滤、超滤、纳滤及反渗透。由于无机膜的成本相对较
高，目前几乎所有的膜技术都依赖于有机的高分子化合物。应用于 ＭＢＲ的膜材料既要有良
好的成膜性、热稳定性、化学稳定性，同时应具有较高的水通量和较好的抗污染能力。日本
Ｍｉｔｓｕｂｉｓｈｉ Ｒａｙｏｎ公司在 ＭＢＲ工艺中应用改性的聚乙烯和聚砜膜材料有效地提高了膜组件
的通量和抗污染能力。

另一点需要考虑的因素是膜的孔径，由于曝气池中活性污泥是由聚集的微生物颗粒构
成，其中一部分污染物被微生物吸收或粘附在微生物絮体和胶质状的有机物质表面，尽管粒
子的直径取决于污泥的浓度、混合状态以及温度条件，这些粒子仍存在着一定的分布规律，
Ｍａｓａｒｕ Ｕｅｈａｒａ研究认为考虑到活性污泥状态与水通量，最好选择 ０ ．１０ ～ ０ ．４０μｍ孔径的膜。

５ ．２ ．２ ．２ ＭＢＲ工艺中操作条件的控制

ＭＢＲ工艺的操作条件主要包括 ＭＬＳＳ、操作压力、膜面流速和运行温度等。
ＭＢＲ最主要的特征之一就是高污泥浓度下运行，Ｍａｓａｒｕ 推荐的 ＭＬＳＳ 在 １０ ０００ ～

２０ ０００ ｍｇ ／ Ｌ之间，过量的高浓度污泥能延长污泥泥龄，也有利于污水处理系统中硝化细菌
的截留和生长。

对于操作压力的影响，许多研究者认为存在临界压力值。Ｍａｒｓｅｌｌ认为，当操作压力低于
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临界压力值时膜通量随压力的增大而增加；高于此值则会引起膜表面污染加剧，而且膜通量
随压力的变化并不明显。不同的膜具有不同的临界压力值，且随膜孔径的增大而减小，微滤
膜为 １２０ ｋＰａ左右，超滤膜为 １６０ ｋＰａ左右。

膜面流速的增加可以增大膜表面的水流扰动，减少污染物在膜表面的积累，提高膜通
量。但 Ｄｅｖｅｒｅｕｘ等发现，膜面流速并非越高越好，高膜面流速可以使污染层变薄，可能造成
膜的不可逆污染。温度升高有利于膜的过滤分离，Ｍａｇａｒａ 研究证实温度每升高 １ ℃膜通量
可以增加 ２％，这主要是由于温度升高导致混合液的粘度有所降低。

５ ．２ ．２ ．３ ＭＢＲ反应器的设计思路

１ ．生物反应器参数的选取
大量试验研究显示，采用 ＭＢＲ工艺处理城市污水，污泥负荷、体积负荷已不再是制约处

理效果的重要指标。根据中试运行的经验，可将水力停留时间 ＨＲＴ、污泥停留时间 ＳＲＴ 作
为 ＭＢＲ工艺生物反应器单元的设计依据，因为这样不仅能确保工艺操作的长期稳定性，而
且能简化设计过程。生物反应器内污泥浓度高，剩余污泥量少，但仍然需要定期地少量排
泥，排放的剩余污泥进入贮泥池，经浓缩后进入污泥脱水设备，脱水后的泥饼外运或作为肥
料。生物反应器内的空气来自鼓风机。

２ ．泵系统选择
ＭＢＲ工艺中加压泵的特点是扬程高、流量小；而循环泵则要求扬程低、流量大。考虑到

加压泵和循环泵并联工作的需要，两种泵的扬程必须相等，即 Ｈ２ ＝ Ｈ３。泵流量的选择，则只
需达到膜组件对设计膜面流速的要求即可。在此前提下，为节能起见，循环泵的流量宜大一
些，而加压泵的流量宜小一些（至少应满足 Ｑ２ ＞ Ｑ）。

３ ．膜组件选取
膜组件是 ＭＢＲ工艺的关键组成单元，它的选择对 ＭＢＲ工艺的运行具有决定性的作用。

研究表明，以回用为目的的城市污水生物处理应优先选用超滤膜组件。膜通量是膜组件设
计中最重要的技术参数之一。当处理能力一定时，设计选择的膜通量越高，所需的膜面积就
越小，膜组件部分的固定投资就越少；但另一方面，ＭＢＲ 工艺的运行周期也就会越短，从而
增加膜组件清洗的次数和费用。因此，在具体的放大设计中应兼顾工艺的运行周期和膜组
件的固定投资两个方面。设计运行周期一般不小于 ３周。根据废水水质情况选取超滤膜的
材料和型号，主要考虑其孔径、截留物质的相对分子质量、化学稳定性等情况。根据废水水
质情况选取膜组件式样，膜组件主要包括：管式、平板式、卷式和毛细管式。管式和板式较为
常用。

５ ．３ ＭＢＲ反应器的研究进展

膜生物反应器最早出现在酶制剂工业中。Ｂｌａｔｔ 等在 １９６５ 年提出了用膜分离技术进行
微生物浓缩，１９６８年 Ｗａｎｇ等成功地运用膜生物反应器制取酶制剂。从那以后膜生物反应
器在酶制剂工业中应用研究不断发展，现已形成工业化生产规模。

在水处理中应用膜生物反应器技术稍晚于酶制剂工业，可以追溯于 １９６９ 年美国 Ｄｏｒｒ －
Ｏｌｉｖｅｒ Ｉｎｃ用超滤膜与活性污泥法生物反应器相结合处理生活污水的研究。１９７２ 年 Ｓｈｅｌｆ 等
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开始了厌氧型的膜生物反应器的研究工作。但直到 １９８５ 年膜生物反应器的研究仍处于基
础研究阶段。

进入 ２０世纪 ８０年代，膜生物反应的研究工作有了较快的进展。自 １９８３ 年到 １９８７ 年，
在日本已有 １３家公司使用好氧膜生物反应器处理废水，经处理后的水做中水回用，处理水
量每天达 ５０ ～ ２５０ ｍ３。日本 １９８５年开始实施“水综合再生利用系统 ９０年代计划”，在该项计
划中研制了处理 ７类污水的膜生物反应器系统。包括：酒精发酵废水处理系统（５ ｍ３ ／ ｄ）、造
纸厂废水处理系统（１０ ｍ３ ／ ｄ）、淀粉工厂废水处理系统（５ ｍ３ ／ ｄ）、油脂、蛋白工厂废水处理系
统（７ ．５ ｍ３ ／ ｄ）、小规模城市污水处理系统（１０ ｍ３ ／ ｄ）、中等规模城市污水处理系统（２０ ｍ３ ／ ｄ）、
屎尿处理系统（０ ．５ ｍ３ ／ ｄ），把膜生物反应器的研究在污水处理对象及处理规模上都向前大
大推进一步。

１９９３年德国 Ｋｈ． Ｋｒａｕｔｈ等进行有压活性污泥法反应器与超滤膜构成的膜生物反应器研
究。１９９２年 Ｙｕｉｃｈｉ Ｓｕｗａ等进行了活性污泥加微滤膜生物反应器的脱氮研究。在污水处理
对象与重点污染物降解方面，膜生物反应器涉及范围不断拓宽。１９９１ 年 Ｔｏｎｅｌｌｉ 等研制了处
理汽车制造厂含油污水的膜生物反应器系统。１９９２年美国 Ｒａｋａｇｏｐｌａｎ Ｖｅｎｄａｔａｄｒｉ等用中空纤
膜生物反应器进行有毒化合物降解研究，结果表明，该技术成果应用于有毒废水的处理很有
希望。膜生物反应器的实际应用已不乏实例。除前面提到的日本国中试规模中水回用与厌
氧中试规模的膜生物反应器系统外，美国在Ｍａｎｓｆｉｅｌｄ，Ｏｈｉｏ建造了一套处理规模为 １５１ ｍ３ ／ ｄ
某汽车制造厂工业废水处理的膜生物反应器系统。德国己经建成 ５ 家大规模使用 ＭＢＲ 的
污水处理厂；另外两家污水厂己在规划中，其中一家位于 Ｋａａｒｓｔ的污水处理厂设计服务人口
为 ８万人，使用膜面积总计为 ８８ ０００ ｍ２，建成后将是世界上最大的使用 ＭＢＲ的污水处理厂。
日本对于 ＭＢＲ的使用较为普遍，主要是用于小区污水的处理与回用及工业（如食品、饮料制
造业）废水处理。

随着氮肥与杀虫剂在农业中的广泛应用，饮用水也不同程度受到污染。Ｌｙｏｎｎａｉｓｅｄｅｓ
Ｅａｕｘ公司在 ２０世纪 ９０年代中期开发出同时具有生物脱氮、吸附杀虫剂、去除浊度功能的
ＭＢＲ工艺，１９９５年该公司在法国的 Ｄｏｕｃｈｙ 建成了日产饮用水 ４００ ｍ３ 的工厂。出水中氮质
量浓度低于 ０ ．１ ｍｇ ／ Ｌ，杀虫剂质量浓度低于 ０ ．０２μｇ ／ Ｌ。

进入 ２０世纪 ８０年代后，由于新型膜材料技术与制造业的迅速发展，膜生物反应器的开
发研究逐渐成为热点。国外已进入实用阶段。目前，在世界范围内，实际运行的 ＭＢＲ 系统
已超过了 ５００ 套，同时许多工程正在计划或者建设中。ＭＢＲ 在日本的商业应用发展很快，
世界上约 ６６％的工程在日本，其余工程主要在北美和欧洲。在这些工程中，９８％以上是膜
分离工艺与好氧生物反应器相结合，约 ５５％是膜浸没于生物反应器中，其余则是膜组件置
于生物反应器之外。

我国开展这方面的研究起步较晚，但发展十分迅速。２０ 世纪 ９０ 年代以来，清华大学先
后引进日本和法国的膜生物反应器成套设备，进行了膜生物反应器系统污水处理特性及生
物反应器运行条件的研究。同济大学在引进日本成套设备的基础上开展了厌氧膜生物反应
器的研究工作。１９９３年前后，许多高校与研究所加入了膜生物反应器的开发研究工作。

周建仁等通过试验证明，膜生物反应器对高浓度生活污水中的有机污染物具有很高的
去除效率，在进水 ＣＯＤｃｒ质量浓度为 １ ２５０ ～ １３ ５００ ｍｇ ／ Ｌ 时，出水 ＣＯＤｃｒ质量浓度仅为 ５８ ～
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５９２ ｍｇ ／ Ｌ，去除率高达 ９４ ． １％ ～ ９８． ６％，ＢＯＤ５ 去除率可高达 ９８％以上，ＳＳ 去除率可达到
９６％以上。对生活污水中的氨氮、总氮污染物具有很好的处理效果。何义亮等采用厌氧膜
生物反应器处理高浓度食品废水。在厌氧膜生物反应器负荷较低时，膜出水 ＣＯＤ去除率可
达 ９０％以上；当 ＣＯＤ负荷在 ２ ～ ３ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，膜出水 ＣＯＤ 去除率在 ８０％ ～ ９０％之间；当
ＣＯＤ负荷超过４ ．５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，膜出水 ＣＯＤ去除率降至 ７０％，对 ＳＳ、色度及细菌的去除率
分别可达 １００％、９８％和 ９９ ．９％。刘超翔等采用规模为 １０ ｍ３ ／ ｄ左右的一体式膜生物反应器
对毛纺厂印染废水的处理进行了中试研究，整个系统在现场实际条件下连续运行了 １６０ ｄ。
实验结果表明，用此装置处理印染废水，出水水质稳定良好，系统出水 ＣＯＤ ＜ ２０ ｍｇ ／ Ｌ，无 ＳＳ，
色度小于 ４度，水质明显优于该毛纺厂现有接触氧化处理工艺出水。目前，膜生物反应器的
应用研究在不断进展，如用于洗浴污水、制药废水、黄泔废水、粪便废水、造纸废水等处理。

在 ＭＢＲ中，由于膜对硝化菌的截留作用，世代时间较长的硝化菌能够在 ＨＲＴ较小的条
件下生存富集，故大多数 ＭＢＲ工艺对 ＮＨ３ － Ｎ的去除效果非常好，去除率大于 ９０％。但由
于厌氧环境不充分，对 ＴＮ的去除不理想，出水硝态氮含量较高。通过在生物反应器前增加
厌氧段，或将膜生物反应器按照缺氧 ／好氧的工况序批式运行，可将 ＴＮ 的去除率提高至
６０％ ～ ８０％。在 ＭＢＲ中，由于较高的污泥浓度使氧传递速率减小，在好氧菌胶团内部存在
厌氧环境，有利于反硝化的进行。邹联沛等研究了 ＭＢＲ 中 ＤＯ 对同步硝化反硝化的影响，
得出结论为 ＤＯ在 １ ｍｇ ／ Ｌ时，最高 ＮＨ３ － Ｎ和 ＴＮ的去除率为 ９５％和 ９２％。短程硝化反硝
化在 ＭＢＲ脱氮研究中也得到体现，如李春杰、耿淡等在用一体化序批式 ＭＢＲ处理焦化废水
时获得了稳定、高效的短程硝化作用，并通过试验证实是由于泥龄太长所产生的微生物代谢
产物抑制了硝化反应过程中的硝酸盐细菌的结果，但过长的泥龄也会影响亚硝酸盐细菌的
活性，影响系统整体的脱氮效果

除磷是 ＭＢＲ工艺中的难点，从大多数 ＭＢＲ工艺运行结果来看，出水磷浓度难以达标，
常常采用投加絮凝剂以共沉淀模式来提高磷的去除效果，研究表明，在进水总磷质量浓度为
１１ ．９ ｇ ／ Ｌ条件下，添加 Ａｌ２（ＳＯ４）３ 和 ＦｅＣｌ３ 可使出水中磷下降到 １ ｍｇ ／ Ｌ。

综合国内研究现状，其主要研究内容可以分为以下几个方面：① 探索不同生物处理工
艺与膜分离单元的组合形式，生物反应处理工艺从活性污泥扩展到接触氧化法、生物膜法、
活性污泥与生物膜相结合的复合式工艺、两相厌氧工艺等；② 影响处理效果与膜污染的因
素、机理及数学模型的研究，探求合适的操作条件与工艺参数，尽可能减轻膜污染，提高膜组
件的处理能力和运行稳定性；③ 扩大 ＭＢＲ的应用范围，ＭＢＲ的研究对象从生活污水扩展到
高浓度有机废水（食品废水、啤酒废水）与难降解工业废水（石化废水、印染废水等），另外，
也有少数研究者采用硅橡胶膜生物反应器对废水中的挥发性有机化合物（ＶＯＣ）进行生物处
理的传质动力学研究。

结合目前 ＭＢＲ工艺的研究现状，以后 ＭＢＲ工艺研究方向如下。
１ ．膜分离新材料的研制
在 ＭＢＲ废水处理技术中，由于生物降解（活性污泥）技术已基本成熟，因此，研究与开发

具有通量大、强度高、耐酸碱与微生物腐蚀、耐污染、低成本的微滤或超滤膜材料与组件已成
为 ＭＢＲ规模化应用的关键。目前，美国、加拿大、法国、日本等国家已成功地把 ＰＥ（聚乙
烯）、ＰＥＳ（聚醚砜）、ＰＶＤＦ（聚偏氟乙烯）等材料制备的微滤 ／超滤膜应用到 ＭＢＲ 中。我国一
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些从事环保专业的人员在研究 ＭＢＲ 时多采用价格较高的进口膜材料及组件，限制了 ＭＢＲ
的推广应用。我国对膜材料的研究已取得阶段性成果的有：浙江大学的 ＰＰ（聚丙烯）中空纤
维微滤膜组件、天津工业大学的 ＰＶＤＦ及中科院生态环境研究所的 ＰＳ（聚砜）等中空纤维超
滤膜组件。由于 ＰＥ、ＰＰ等聚烯烃材料属于通用型大品种塑料，用其制得的中空纤维膜具有
强度高、通量大、耐酸碱、耐污染、耐生物腐蚀、成本低等特点，是较适合 ＭＢＲ应用的膜材料。
此外，超薄有机 ／多孔无机复合膜、有机 ／无纺布复合平板膜的研制与应用也是当前 ＭＢＲ 的
研究热点之一。

２ ．制膜新方法的研究材料
本身的结构与性能决定了可以选用的制膜方法以及膜的形态及结构，相同的材料采用

不同的制膜工艺也可以制得不同的结构与性能的膜。以 ＰＶＤＦ 为例，当采用相转变法时可
以制备超滤膜与微滤膜，但存在强度低、成本高等缺点。又如，采用复合技术把 ＰＶＤＦ 复合
到无纺布或多孔烧结管上制备平板膜、管式膜；采用“熔纺、拉伸”法，通过在应力场下控制分
子链的取向与结晶来制备 ＰＶＤＦ微孔膜；同时，还可以采用“热致相分离法”来制备孔径均匀
的 ＰＶＤＦ微孔膜。２０世纪 ８０年代初，Ｃａｓｔｒｏ提出的“热诱导相分离法”（ｔｈｅｒｍａｌｌｙ ｉｎｄｕｃｅｄ ｐｈａｓｅ
ｓｅｐａｒａｔｉｏｎ，ＴＩＰＳ）制备微孔膜，解决了结晶性聚合物不能用“溶剂致相分离法”制膜的困难。
通过改变 ＴＩＰＳ条件可得到结构可控的微孔膜，拓宽了膜材料的应用范围且易实现连续化制
膜。这些制膜新方法已成为当前 ＭＢＲ研究开发和产业化的热点，美国的 ３Ｍ公司以及日本
的旭化成等公司已用 ＴＩＰＳ法制备了热稳定性好、耐化学腐蚀的 ＰＰ、ＰＶＤＦ 平板膜和中空纤
维膜。此外，最近还有采用“水蒸气冷凝诱导相分离”的方法制备微孔膜，所得到的微孔结构
呈非常规整的蜂窝状六角形排列。

３ ．对现有膜材料进行表面改性与复合
通过表面改性来制备各种新型膜材料是提高现有膜材料使用性能的重要手段。如 Ｕｌｌ

ｂｒｉｃｈｔ等对 ＰＡＮ超滤膜改性后，膜表面对水的接触角大大降低，对蛋白质的吸附也减少，因
而不易产生蛋白质污染膜的现象，已成功用于蛋白质的分离。无机材料具有耐高温、耐有机
溶剂、抗微生物腐蚀、孔径大小易控制、寿命长、结构稳定等优点，大大弥补了有机膜在这些
方面的不足，但同时也存在材质较脆、加工困难等不足之处。２０ 世纪 ８０ 年代中期，Ｋａｉｓｅｒ 等
开始对有机 ／无机复合分离膜的研究，将二者的优点融于一体，它既具有无机多孔膜的稳定
性，又具有机膜的选择分离性能，如耐污染的有机 ／无机超薄复合管式膜、平板膜等。总之，
通过膜材料“表面改性与复合”来改变膜的亲水性、荷电性与表面形态（拓扑结构）等是最经
济、有效的方法，己成为膜材料科学发展的主要方向之一。

４ ．膜组件的研究
膜组件是 ＭＢＲ的重要组成部分，直接决定着 ＭＢＲ的运行方式、成本等。国内外已有多

种商品化的 ＭＢＲ 膜组件。其中最具有代表性的是 Ｚｅｎｏｎ 公司的 ＺｅｎｏＧｅｍ 复合膜组件。在
中空纤维膜方面，日本的 Ｍｉｔｓｕｎｉｓｈｉ Ｒａｙｏｎ Ｃｏ． Ｌｔｄ ．从亲水性 ＰＥ中空纤维微滤膜出发，开发了
Ｓｔｅｒａｐｏｒ — Ｌ屏幕式膜组件、Ｓｔｅｒａｐｏｒ — ＨＦ集装式膜组件、Ｓｔｅｒａｐｏｒ — Ｇ反洗集束式膜组件等
３个系列的 ＳＭＢＲ 膜组件；在平板膜方面，德国 Ｈａｎｓ ＨｕｂｅｒＡＧ 公司开发出用于 ＳＭＢＲ 的
ＨＡＢＥＲＶＲＭ系列扇型板框集装式超滤平板膜组件，日本的 Ｋｕｂｏｔａ 公司开发出 ＳＭＢＲ平板复
合膜组件；在管式膜方面，美国 ＵＳＦｉｌｔｅｒ公司开发出聚合物 ／陶瓷管式膜组件。
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综观上述国外公司的膜组件，一个显著的特点是已实现了高度集装的模块化。目前，国
内主要有杭州“浙大凯华”公司研制的 ＰＰ屏幕式中空纤维微滤器件 ／组件、天津“膜天”公司
研制的 ＰＶＤＦ中空纤维膜组件等，采用的膜材料和组件形式相对单一，膜器件的集成度不
高，而且性能和规模均落后于国外同类产品。因此在加强膜材料研制的同时，也需要加快新
型膜器件结构和模块化膜组件的设计与制造。

５ ．４ ＭＢＲ工艺对污染物的净化效能

５ ．４ ．１ ＭＢＲ工艺对有机物的去除

在处理生活污水时，ＭＢＲ去除有机物的效率要比传统的活性污泥法高得多，对 ＣＯＤ 的
去除效率一般在 ９０％以上，出水可以达到生活杂用水的水质标准。在传统活性污泥法中，
由于受到二沉池对污泥沉降特性要求的影响，当生物处理达到一定程度时，要继续提高系统
的去除效率很困难，而在 ＭＢＲ中，可以在比传统活性污泥法更短的水力停留时间内达到更
好的去除效果，因此 ＭＢＲ在提高系统处理能力和提高出水水质方面表现出一定的优势。另
外，ＭＢＲ对有机物的冲击负荷有较强的抵抗能力。

ＭＢＲ对有机物的去除效果来自两个方面：一方面是生物反应器对有机物的降解作用，
由于膜组件的截留作用，使得反应器内污泥浓度很大，生物降解作用增强；另一方面是膜组
件对有机物大分子物质的截留作用，大分子物质可以被截留在好氧反应器内，获得比传统活
性污泥法更多的与微生物接触反应时间，并有助于某些专性微生物的培养，提高有机物的去
除效率。

有研究认为，膜对溶解性有机物的去除来自三个方面的作用：一是通过膜孔本身的截留
作用，即膜的筛滤作用对溶解性有机物的去除；二是通过膜孔和膜表面的吸附作用对溶解性
有机物的去除；三是通过膜表面的沉积层的筛滤 － 吸附作用对溶解性有机物的去除。在这
三种作用机理中，各种机理作用对有机物去除的贡献并不相同。膜的筛滤作用只能去除溶
解性有机物中相对分子质量大于膜的截留相对分子质量的大分子有机物，而对于大量的相
对分子质量小于膜的截留相对分子质量的有机物的去除，主要是通过膜孔和膜表面的吸附
作用以及沉积层的筛分 －吸附作用去除。

５ ．４ ．２ ＭＢＲ工艺对 ＴＮ的去除

由于膜组件的截留作用，污泥被全部截留在反应器内，反应器内污泥浓度很高，使得
ＳＲＴ可以很长，这就为世代时间较长的硝化细菌的生长创造了条件，使其数量增加，因此，
ＭＢＲ对 ＮＨ３ － Ｎ 的去除效果很好，对生活污水来讲，ＮＨ３ － Ｎ 的去除率大于 ９０％，出水
ＮＨ３ － Ｎ质量浓度低于 １ ｍｇ ／ Ｌ。

传统的脱氮工艺主要建立在硝化 －反硝化机理之上，硝化与反硝化应分别在好氧和厌
氧反应器内进行。为了提高脱氮效率，减少体积和降低运行能耗，有研究人员提出了新的脱
氮理论，主要包括同步硝化反硝化理论、好氧反氨化理论和短程硝化反硝化理论。

在 ＭＢＲ中，较高的污泥浓度限制了氧的传质，使得在生物反应器内可能存在缺氧或厌
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氧的环境，为同步硝化反硝化的发生创造了条件。缺氧或厌氧微环境的形成与反应器内溶
解氧的高低、污泥絮体的结构有关。在污泥絮体的外表面溶解氧的浓度最高，以异氧好氧菌
和硝化菌为主，由于这些细菌对溶解氧的消耗，当溶解氧继续向污泥絮体内部扩散时，使得
污泥絮体内部溶解氧越来越少，特别是在污泥絮体较大和较密实时，污泥絮体内部会形成缺
氧或厌氧区。在溶解氧较低的情况下，污泥絮体内部也容易产生缺氧或厌氧区，为反硝化创
造条件。有研究表明，当控制反应器内的 ＤＯ 在 １ ｍｇ ／ Ｌ 左右时，获得了 ９０％的 ＴＮ 去除率。
还有研究表明，在反应器内安装填料，并控制适当的条件，会在生物膜内部形成缺氧区，有利
于 ＴＮ的去除。

５ ．４ ．３ ＭＢＲ工艺对 ＴＰ的去除

在 ＭＢＲ工艺中，ＳＲＴ一般都很长，因此会影响 ＴＰ 的去除效果。对于大多数的 ＭＢＲ 工
艺运行结果看，出水磷的浓度不很理想，出水 ＴＰ 的质量浓度很难降至 １ ｍｇ ／ Ｌ 以下，为此多
数 ＭＢＲ工艺还是采用投加絮凝剂的方法除磷。但是如果采用缺氧 － 好氧 ＭＢＲ 工艺运行，
则对 ＴＰ有较高的去除效果。Ｐｅｄｒｏ Ａ． Ｃ等利用生物膜 － 膜反应器进行除磷，获得了 ８５％的
最高去除率。

５ ．４ ．４ ＭＢＲ工艺对细菌和病毒的去除

ＭＢＲ工艺用于生活污水的处理，经过膜组件的截留，可以有效地去除水中的细菌和病
毒，省去后续的消毒工艺，显示了其独特的优势，有人将 ＭＢＲ 工艺称为消毒工艺中的一项
“绿色技术”。

在对 ＭＢＲ工艺的研究中，几乎所有的工艺都取得了对致病菌和病毒的有效去除，出水
中肠道病毒、总大肠杆菌、粪链球菌、粪大肠杆菌和大肠埃悉氏杆菌等都低于检测值，甚至达
到检不出的水平。研究表明，ＭＢＲ对细菌和病毒的去除效果主要是通过膜面沉积层的截留
作用实现的。

但是应该注意，ＭＢＲ虽然对细菌和病毒有较好的去除作用，但是如果膜组件长期运行，
可能会在出水管内滋生细菌，造成出水细菌的超标，因此应定期对膜组件和出水管内壁进行
消毒处理。

５ ．５ 微生物学基础

在膜生物反应器系统中，高膜面流速产生的高剪切力的作用使得污泥絮体的平均尺寸
较小，有利于传质过程。但反应器内水流的剧烈紊动会使微生物在种类上有所减少，与活性
污泥相比，原生动物的生长受到了一定的限制。采用荧光原位杂交方法对膜生物反应器中
的污泥进行分析，结果表明，膜生物反应器中微生物群落含有的细菌细胞远少于常规活性污
泥法，且膜生物反应器的低污泥产率来自于微生物的内源呼吸而不是生物捕食。此外，分析
结果也表明，ＭＢＲ中的微生物群落和其多样性也不同于常规活性污泥法。ＭＢＲ适宜于氨氧
化菌的生长，其中的硝化菌通常为不同形状（如卵形、圆形）的串状，小颗粒污泥中的硝化菌
含量高于其在大颗粒污泥中的含量。同时，膜生物反应器系统中的生物代谢特性与传统的
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生物处理工艺有较大的区别。首先，膜的截留作用不但使微生物可以完全保持在反应器内，
而且许多进水中的大分子物质或生化反应产生的大分子代谢产物也被截留在反应器内。有
些学者认为，这些物质的积累有利于对微生物的驯化，从而使微生物对有机物的去除进一步
提高；而另一些研究者认为，代谢产物的积累会对微生物有抑制作用，积累太多会影响微生
物的活性，使反应器的运行不稳定。

５ ．６ ＭＢＲ反应器中膜污染及防治

在水资源日益紧张的今天，膜生物反应器作为一种新型、高效的水处理技术已受到各国
水处理工作者的重视。膜作为泥水分离手段与传统活性污泥过程联用具有以下优点：通过
膜组件代替二沉池并在生化反应器中保持高 ＭＬＳＳ，减少污水处理设施占地。通过保持低
Ｆ ／ Ｍ（污泥负荷）减少剩余污泥量，出水水质好，可直接回用于非饮用水。特别是 １９８９ 年
Ｔａｍａｍｏｔｏ等将中空纤维膜应用于活性污泥法以来，使组合工艺运行成本大大降低，实际应用
前景广阔。但在 ＭＢＲ运行过程中，由于污染物在膜表面和膜孔内的吸附沉积，会造成膜渗
透速率的下降，直接影响膜组件的效率和使用寿命，阻碍了其在实际中的广泛应用。该问题
即为膜组件的污染问题。膜污染是 ＭＢＲ应用过程中的遇到的主要问题之一，限制了该项技
术的推广应用。

５ ．６ ．１ 膜污染

ＭＢＲ在运行一段时间以后，膜组件会被污染堵塞，研究认为，造成膜污染堵塞的主要原
因有：膜表面的浓差极化现象、污染物在膜表面和膜孔内的吸附沉积。浓差极化是溶液在压
力驱动下，溶质逐渐在膜表面积聚的结果，它使膜表面处的溶质浓度升高，且高出主体溶液
中的浓度，从而造成溶质的反向扩散。膜污染是指混合液中的悬浮颗粒、胶体粒子或溶解性
大分子在膜表面和膜孔内吸附、沉积造成膜孔径减小或堵塞，使膜渗透速率逐渐减小的现
象。膜污染导致膜通量下降，其形成原因概括起来可分为以下几种。

５ ．６ ．１ ．１ 膜的性质

膜的性质主要是指膜材料的物化性能，如由膜材料的分子结构决定的膜表面的电荷性、
憎水性、膜孔径大小、粗糙度等。

Ｎａｋａｏ等发现与膜表面有相同电荷的料液能改善膜表面的污染，提高膜通透量。Ｒｅｉｈａ
ｎｉａｎ等在对膜分离蛋白质的研究中发现，憎水性膜对蛋白质的吸附小于亲水性膜，因此，能
获得相对较高的通透量。易受蛋白质等污染的膜有聚砜等，而具有憎水性质的聚丙烯睛膜
和聚烯烃膜等受到的污染程度较轻。

膜孔径对膜通量和过滤过程的影响，一般认为存在一个合适的范围。相对分子质量小
于 ３００ ０００时，随截留相对分子质量大，即膜孔径的增加，膜的通透量增加；大于该截留相对
分子质量时，通透变化不大。而膜孔径增加至微滤范围时，膜的通透量反而减少，这就是与
细菌在微滤径内造成不可逆的堵塞有关。Ｓｈｏｊｉ 等的研究结果表明，膜表面粗糙度的增加使
膜表面吸附污染物的可能性增加，但同时另一方面也由于增加了膜表面的搅动程度，阻碍了
污染物在膜表面的形成，因而粗糙度对膜通量影响是两方面效果的综合表现。
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５ ．６ ．１ ．２ 料液性质

料液性质主要包括料液固形物及其性质、溶解性有机物及其组成成分，此外料液的 ｐＨ
值等亦影响膜的污染。Ｍａｇａｒａ和 Ｉｔｏｈ 认为，在活性污泥的条件下污泥浓度过高对膜分离会
产生不利影响，得出膜通透量与 ＭＬＳＳ 的对数呈线性下降关系。其他许多研究者也证实了
这一观点。Ｐａｎｅ等用 ＰＭ３０聚砜膜超滤 ０ ． １％牛血清蛋白，结果显示，在等电点时的蛋白质
吸附量最高，膜的透水率最低。

５ ．６ ．１ ．３ 膜分离的操作条件

膜分离的操作条件主要包括：操作压力、膜面流速和运行温度。对于压力，一般认为存
在一临界压力值。当操作压力低于临界压力时，膜通透量随压力增加而增加；而高于此值时
会引起膜表面污染的加剧，通透量随压力的变化不大。

膜面流速的增加可以增大膜表面水流搅动程度，改善污染物在膜表面的积累，提高膜通
透量。其影响程度根据膜面流速的大小和水流状态（层流或紊流）而异。但 Ｄｅｖｅｒｅｕｘ 等发
现，膜面流速并非越高越好，膜面流速的增加使得膜表面污染层变薄，有可能会造成不可逆
的污染。

升高温度会有利于膜的过滤分离过程。Ｍａｇａ － ｒａ 和 Ｉｔｏｈ 的试验结果表明，温度升高 １
℃可引起膜通透量变化 ２％。他们认为，这是由于温度变化引起料液黏度的变化所致。

５ ．６ ．２ 膜污染的控制措施

５ ．６ ．２ ．１ 对料液进行有效处理

对料液（原水）采取有效的预处理，以达到膜组件进水的水质指标，如预絮凝、预过滤或
改变溶液 ｐＨ值等方法，以脱除一些能与膜相互作用的溶质。

５ ．６ ．２ ．２ 选择合适的膜材料

膜的亲疏水性、荷电性会影响到膜与溶质间相互作用大小，通常认为亲水性膜及膜材料
电荷与溶质电荷相同的膜较耐污染。有时为了改进疏水膜的耐污染性，可用对膜分离特性
不产生影响的小分子化合物对膜进行预处理，如采用表面活性剂，在膜表面覆盖一层保护
层，这样就可以减少膜的吸附。但由于表面活性剂是水溶性的，且靠分子间弱作用力与膜粘
接，所以很容易脱落。为了获得永久性耐污染特性，人们常用膜表面改性方法引入亲水基
团，或用复合膜手段复合一层亲水性分离层，或采用阴极喷镀法在膜表面镀一层碳。

５ ．６ ．２ ．３ 选择合适的膜结构

膜结构的选择，对于防止膜污染的产生也很重要。对称结构的膜比不对称结构的膜更
容易污染，这是因为对称结构的膜，其弯曲孔的表面开口有时比内部孔径大，这样进入表面
孔的颗粒杂质往往会被截留在膜中，不易去除。而不对称结构的膜，杂质主要被截留在膜表
面，不易在膜内部堵塞，容易被清洗去除。

５ ．６ ．２ ．４ 改善膜面流体力学条件

改善膜面附近料液侧的流体力学条件，如提高进水流速或采用错流等方法，减少浓度差
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极化，使被截留的溶质及时地被水流带走。

５ ．６ ．２ ．５ 采用间歇操作的运行方式

研究表明，对于一体式 ＭＢＲ当膜组件工作一段时间以后，膜的过滤阻力急剧上升，说明
膜组件的连续工作时间不能超过一定的范围，否则会造成膜的快速污染。因此，膜组件在工
作一定时间后，应停止出水，进行空曝气，以减小膜的污染。

在生物反应器中，混合液的成分一般可以分为悬浮固体和溶剂性有机物两大类。悬浮
固体对膜面的污染主要与其在膜表面的沉积和脱离过程有关。膜组件在过滤过程中，存在

图 ５．４ 膜污染过程示意图

一个从反应器指向膜表面的流速 Ｖ ｆ，使
悬浮固体向膜表面运动，并在膜表面沉
积。另一方面，由于曝气在膜表面造成
剪切力的作用，也存在一个使沉积污泥
从膜表面脱落下来的脱离速度 Ｖｂ，如图
５ ．４ 所示。当 Ｖ ｆ ＞ Ｖｂ 时，悬浮固体将会
在膜表面沉积；当 Ｖ ｆ ＜ Ｖｂ 时，悬浮固体
不会在膜表面沉积，而且已经沉积的污
泥也会从膜表面脱落下来。采用间歇出
水的操作方式，就是通过定期的停止进
水，使 Ｖ ｆ ＝ ０，以便沉积在膜表面的污泥
在 Ｖｂ 的作用下从膜表面上脱落下来，使膜的过滤性能得以恢复。膜组件过滤工作的时间
越长，悬浮固体在膜表面累积的程度越大，空曝气的时间越长，膜表面沉积污泥脱落越大，膜
过滤性能恢复的也越多。

膜组件在过滤工作过程中，混合液中溶解性有机物由于膜的截留作用，会在膜的表面沉
积、浓缩，就是所谓的浓差极化现象。在空曝气过程中，由于扩散作用，膜表面沉积的有机物
也会脱离膜表面向反应器内扩散，扩散速度为 Ｖｄ。

综上所述，缩短工作时间，延长空曝气时间，并适当增大曝气量有利于减缓悬浮固体和
溶解性有机物在膜面的沉积和污染。

５ ．６ ．２ ．６ 投加吸附剂改善料液特性

向生物反应器内投加某种吸附剂，如粉末活性炭（ＰＡＣ），有助于改善污泥混合液的特
性，减小过滤的阻力，提高膜的渗透速率，并能提高 ＭＢＲ的处理效率。ＰＡＣ投入反应器中，
可有效地吸附水中的低相对分子质量的溶解性有机物，将其转移至活性污泥絮体中，再利用
膜截留去除污泥颗粒的特性，将低相对分子质量的有机物从水中去除，这不但提高了有机物
的去除效率，而且减少了有机物在膜表面和膜孔内的吸附沉积造成膜污染的可能性。ＰＡＣ
吸附在膜表面，形成一层多孔膜，这层膜较为松软，容易被去除，减轻了膜清洗的难度。因
此，在生物反应器内投加吸附剂，改善料液特性对于防止膜污染、提高反应器处理效率是有
利的。
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５ ．６ ．２ ．７ 其他事项

在膜过滤设备设计中，还应注意减少设备结构中的死角和死空间间隙，以防止滞留物在
此变质，扩大膜污染。为防止微生物、细菌及有机物的污染，应经常使用消毒剂，如氯试剂等
清洗。如果膜长期停用（５ ｄ 以上），长期保养时，在设备中需用体积分数为 ０ ． ５％的甲醛溶
液浸泡。膜的清洗保养中的最佳原则是不能让膜变干。膜的保存也要针对不同的膜采取不
同的方法。如聚砜中空纤维膜须在湿态下保存，并以防腐剂浸泡。另外，根据水质和水处理
要求，应注意选择膜材料。

５ ．６ ．３ 膜污染后的清洗

即便采取各种措施维护和预防，但是膜污染还是不同程度地客观存在。因此，必须不断
及时进行对膜污染的处理，才能保证过滤工作正常进行，取得预期效果。

５ ．６ ．３ ．１ 物理方法

１ ．反冲洗
樊耀波等通过数学推理，并通过实验得出一个最佳反冲洗周期测定公式，利用此公式不

但可以确定最佳反冲洗周期，而且还可以避免以往完全通过试探性实验方法确定最佳反冲
洗周期既费时又不准确的做法。最佳反冲洗周期测定公式还可以作为一个重要的理论依据
应用于计算机自动化控制中。

２ ．采用水和空气混合流体
混合流体在低压下冲洗膜表面 １５ ｍｉｎ，对初期受有机物污染的膜是有效的。
３ ．去除污染物
对内压管膜的清洗可以采用海绵球。海绵球的直径比膜管的直径大一些，在管内通过

水力控制海绵球流经膜表面，对膜表面的污染物进行强制性地去除。但去除硬质垢时，易损
伤膜表面。

４ ．其他方法
近年来，电场过滤、脉冲清洗、脉冲电解及电渗透反冲洗等方法也相继出现，取得了较好

效果。

５ ．６ ．３ ．２ 化学方法

化学清洗通常是用化学清洗剂，如稀酸、稀碱、酯、表面活性剂、络合剂和氧化剂等，对于
不同种膜，选择化学剂要慎重，以防止化学清洗剂对膜的损害。选用酸类清洗剂，可以溶解
除去矿物质，而采用 ＮａＯＨ水溶液可有效地脱除蛋白质污染；对于蛋白质污染严重的膜，用
含质量分数为 ０ ．５％蛋白酶的 ０ ．０１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＮａＯＨ溶液清洗 ３０ ｍｉｎ 可有效地恢复透水量。在
某些应用中，如多糖等，可用湿水浸泡清洗，即可基本恢复初始透水量。

５ ．６ ．３ ．３ 开发耐污染膜

由于各种清洗设备需要不定期停产，导致成本增加，膜寿命缩短，因此，根本和直接的途
径则是研制、开发具有更好耐污染性，尤其是耐生物污染的膜，这是当今越来越受关注的课
题之一，是膜技术的发展方向之一。目前，该方面的研究主要集中在表面改性领域。
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５ ．７ 影响膜生物反应器的控制参数

目前 ＭＢＲ技术的核心目标是提高生化效率、降低能耗、膜污染的控制与再生等。通常
采用的主要工艺控制参数有以下几种。

５ ．７ ．１ 混合液悬浮污泥浓度（ＭＬＳＳ）

污泥浓度是 ＭＢＲ系统的重要参数，不仅影响有机物的去除能力，还对膜通量产生影响。
许多研究都表明，污泥浓度与溶解性微生物产物是影响膜通量的重要参数。

由于膜的固 ／液分离作用替代了传统活性污泥法的二次沉淀池，将活性污泥完全截留，
使 ＭＢＲ可以在高的 ＭＬＳＳ下运行。Ｍｕｌｌｅｒ 等考察 ＭＢＲ 运行工艺后，得到在不排泥条件下，
污泥质量浓度可达 ４０ ～ ５０ ｇ ／ Ｌ，能够达到降低污泥产量和稳定的处理效果。Ｈｏｎｇ 等研究表
明，污泥质量浓度在 ３ ．６ ～ ８ ．４ ｍ ／ Ｌ之间的通量基本不变，说明在其实验的条件范围内 ＭＬＳＳ
不是膜污染的主要原因。Ｙａｍｍａｍｏｏ研究得到 ＭＬＳＳ临界质量浓度：当超过 ４０ ｇ ／ Ｌ时膜通量
迅速下降，但临界质量浓度随操作条件的不同而有所变化。Ｖｉｓｗａｎａｔｈａｎ 等认为，由于高的
ＭＬＳＳ影响到氧的传质效率，为维持污泥活性需要更多氧气供应，导致能耗的增加，不利于
ＭＢＲ的经济运行。同时，当处理废水中有较多不可生物降解或难降解的物质和有毒物质
时，这些物质会在 ＭＢＲ中积累，对 ＭＢＲ运行不利，所以在一定期间内要对污泥进行适当的
排放。此外，污泥浓度的变化会改变污泥的其他特性，如污泥粘度、颗粒的分布、混合液的可
过滤性等，从而影响膜通量。众多研究成果表明，一定条件下污泥浓度越高，膜通量越低。
顾平在一体式 ＭＢＲ处理生活污水的研究却发现：当曝气强度足够大时（气水比近似 １００ ∶１），
ＭＬＳＳ由 １０ ｇ ／ Ｌ变化到 ３５ ｇ ／ Ｌ时，ＭＬＳＳ与膜通量没有明显的相关性；但如果降低曝气强度，
ＭＬＳＳ对膜通量可能产生一定的影响。污泥浓度对膜通量的影响程度与曝气强度、膜面循环
流速、水力学条件等密切相关。

５ ．７ ．２ 有机负荷

研究表明，好氧 ＭＢＲ出水受容积负荷与水力停留时间（ＨＲＴ）的影响较小，而厌氧 ＭＢＲ
出水受冲击负荷与 ＨＲＴ 的影响较大。吴志超采用好氧 ＭＢＲ 处理某酸生产废水发现：ＣＯＤ
容积负荷分别为 １２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）、２４ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）、３６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）、４８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，出水 ＣＯＤ变化
不大；且 ＨＲＴ对出水水质无明显的影响。而何义亮用厌氧 ＭＢＲ 处理高浓度食品废水却发
现：当 ＣＯＤ容积负荷从 ２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）升高到 ４５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＣＯＤ去除率从 ９０％下降至 ７０％；
且 ＨＲＴ对处理效果有重要影响。对这些研究的比较发现：在好氧 ＭＢＲ中，污泥浓度随容积
负荷的增加迅速升高，有机物去除速率加快，污泥负荷基本保持不变，从而抑制出水水质的
恶化；而在厌氧 ＭＢＲ中，污泥浓度升高缓慢，因此厌氧 ＭＢＲ出水水质易受容积负荷的影响。
李红兵、顾平对 ＭＢＲ处理生活污水的研究表明：冲击负荷对有机物的去除没有显著的影响，
但 ＮＨ３ － Ｎ受冲击负荷影响明显，出水 ＮＨ３ － Ｎ的恶化程度与冲击负荷的大小成正比。这一
现象可能是由于膜的拦截作用对 ＮＨ３ － Ｎ 的去除并无贡献。因此，ＭＢＲ 对氮的去除效果易
受生物反应器处理效果的影响。顾平的研究还发现：在冲击负荷条件下，膜通量衰减幅度是
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正常 ＣＯＤ负荷的数十倍。通过分析冲击负荷期间进水 ＣＯＤ和 ＭＬＳＳ间的关系，发现反应器
内 ＭＬＳＳ的变化规律与最大膜通量的降低有类似之处，ＣＯＤ 冲击负荷使反应器内活性污泥
浓度迅速增加，混合液的粘度增加，从而使液固分离困难；同时处于对数增长期的污泥活性
高，有大量细胞外聚合物存在，增加了膜过滤阻力，导致膜最大出水量降低。

５ ．７ ．３ 污泥停留时间和水力停留时间

ＭＢＲ的另一个特点是可以实现分别控制污泥停留时间（ＳＲＴ）和水力停留时间（ＨＲＴ），
使 ＭＢＲ工艺控制更灵活。Ｂｏｕｈａｂｉｌａ等在 ＳＲＴ分别为 １０ ｄ、２０ ｄ、３０ ｄ的条件下考察了污泥产
量和 ＣＯＤ去除效果，结果发现，随着 ＳＲＴ的延长，ＣＯＤ去除效率提高，污泥产量下降。Ｃｉｃｅｋ
的研究也发现，过长的 ＳＲＴ对微生物的活性不利。因为随着 ＳＲＴ的增加，污泥浓度也增加，
到一定程度会导致营养的极度匮乏使微生物大量死亡，释放出大量不可生物降解的细胞残
留物，并且微生物细胞内源呼吸加剧而产生大量的难降解的溶解性微生物（ｓｏｌｕｂｌｅ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ
ｐｒｏｄｕｃｔ，ＳＭＰ），从而使出水 ＣＯＤ不稳定，同时也降低氨 ／氮的去除率。但 Ｈａｎｇ － Ｓｉｋ等研究了
ＳＭＰ溶解性微生物的特性，发现随着 ＳＲＴ的延长，ＳＭＰ逐渐积累，最后有降低趋势，但并未影
响到污泥的活性，同时污泥停留时间长使污泥驯化而有部分降解，因此，出水水质稳定。他
们认为一部分胶体和微生物在膜表面吸附形成一薄污染层，使膜的孔径变窄增加了膜的截
留率，对此还需进一步研究。

５ ．７ ．４ 溶解氧

对于 ＣＯＤ不高的有机废水，ＭＢＲ法多数采用好氧微生物降解水中的有机物，所以必须
保持充足的溶解氧（ＤＯ）以维持污泥的活性。樊耀波等对毛纺厂的污水进行处理结果表明，
ＤＯ是影响出水效果的一个关键因素，当 ＤＯ为 １ ｍｇ ／ Ｌ时，对 ＣＯＤ有良好的去除效果（可达
９０％以上），但 ＤＯ再增加对 ＣＯＤ的去除影响不大。在短期缺氧的条件下，也能获得较好的
出水效果，但时间过长时出水有异味。为了减少曝气的能耗，ＤＯ 应选择合适的值。原因是
ＭＢＲ中的 ＳＲＴ较长，Ｆ ／ Ｍ 值低，形成的絮凝体有利于硝化菌的繁殖和生长；另外溶解氧的
增加也会促进硝化菌的增殖，同时膜的截留作用也使硝化菌聚集，大大加强了氨 ／氮的去除
率。为了增加氧的传递效率和利用效率，２０世纪 ８０ 年代以后出现了膜法无泡充氧的方式，
由于氧以分子形态扩散进入水中，效率几乎可达 １００％。膜法无泡充氧技术提高了氧的利
用效率，降低了动力能耗，并且无泡沫产生，同时出水水质也较好。

５ ．７ ．５ 抗 ＣＯＤ负荷冲击性

ＭＢＲ出水水质稳定，耐 ＣＯＤ负荷冲击能力强，已得到许多研究者的证实。王连军等采
用 ＭＢＲ处理水质波动较大的啤酒厂废水时，在较高的 ＣＯＤ负荷和强冲击下 ＣＯＤ去除率可
达 ９５％。Ｍｕｌｌｅｒ等在研究 ＭＢＲ对进水 ＣＯＤ不断变化的生活污水处理时，也得到稳定的 ＣＯＤ
去除率，并认为污泥停留时间长，碳的去除不受异养生物活性下降的影响。在较高的 ＣＯＤ
负荷冲击下，ＭＢＲ出水稳定的原因归纳起来主要有以下几个方面：① 较长的 ＳＲＴ增强了对
难降解有机物的生化能力；② 膜的有效分离作用，保证出水质量的稳定；③ 反应器中污泥
浓度高，且随进水 ＣＯＤ的变化而变化，存在着动态平衡；④ 较大的活性污泥比表面。
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５ ．７ ．６ ｐＨ值的影响

活性污泥微生物最适宜的 ｐＨ值范围是 ６ ． ５ ～ ７ ． ８，ｐＨ 值过高或过低时，都将会影响微
生物活性，特别是硝化和反硝化细菌的活性。因此，反应器内维持适宜的 ｐＨ 值，对于保证
膜生物反应器的处理效果是十分重要的。

５ ．７ ．７ 温度的影响

温度也是决定膜生物反应器净化效果的重要参数之一，因为温度的高低直接影响生物
反应器内微生物的活性。同时，水温的不同，造成生物反应器内污泥的粘度不同，对膜组件
的过滤通量的影响也不同，因此，应该确定不同温度条件下，膜生物反应器的去除效果。哈
尔滨工业大学的张立秋研究表明，温度的变化对有机物的去除效果影响不大，对 ＮＨ３ － Ｎ的
影响较大，随温度的增加，对 ＴＮ、ＴＰ 的去除效果都随之增加。因此，我们得到结论，温度的
升高，有利于提高膜生物反应器对污染物的去除效果，但是温度的增高，必然要增加能耗，水
温应该控制在 ２０ ～ ２４ ℃为好。

５ ．７ ．８ 反应器内安装填料对膜生物反应器的影响

在反应器内安装填料，组成复合式膜生物反应器，通过填料上附着的生物膜，来提高反
应器内总的生物量，并降低悬浮污泥浓度，可以延缓膜组件的污染。同时，由于安装了填料，
增强了系统的抗冲击负荷能力，提高了系统处理效果。

５ ．７ ．９ 膜污染的影响

膜污染是指那些由于在膜孔内、膜表面上各种污染物的积累导致的膜通量下降的因素
和现象。膜污染如何控制与清洗是膜分离过程中不可避免的难题。它影响到系统的稳定运
行、能耗、膜的使用寿命等，关系到 ＭＢＲ的经济性，从而制约了 ＭＢＲ在废水处理中的应用。
膜污染中有一些污染物可以通过一定的物理、化学方法消除和减轻，是可逆的；另一些污染
物则与膜表面发生了不可逆的相互作用而无法消除。在 ＭＢＲ中，膜表面接触的是组成复杂
多变的活性污泥混和液，同时由于膜表面的物理特性（亲水性、荷电性、表面形态等）各不相
同，操作条件各异等，使得膜的污染过程的分析变得很复杂。国内外在此方面的研究很活
跃，膜污染如何有效地控制与清洗一直是 ＭＢＲ技术研究的前沿和热点之一。

５ ．８ ＭＢＲ工艺的应用和发展

５ ．８ ．１ ＭＢＲ工艺的应用

ＭＢＲ工艺因具有处理效率高、占地面积小、剩余污泥量少、出水水质好等优点而受到了
研究人员的重视，在城市污水和生活污水处理、洗浴废水、造纸废水、化工废水、食品污水处
理等领域有了实际应用。但是由于该工艺的基建投资要高于传统的活性污泥法，并且膜污
染的问题还没有彻底得到解决而限制了该工艺的使用规模，只是在水量较小的场合才考虑
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采用。

５ ．８ ．１ ．１ 土地填埋场渗滤液及堆肥沥滤液的处理

土地填埋场渗滤液及堆肥沥滤液含有高浓度的污染物，其水质和水量随气候条件与操
作运行条件的变化而变化。ＭＢＲ技术在 １９９４年前就被多家污水处理厂用于该种污水的处
理。通过 ＭＢＲ与反渗透（ＲＯ）技术的结合，不仅能去除 ＳＳ、有机物和氮，而且能有效去除盐
类与重金属。最近美国 Ｅｎｖｉｒｏｇｅｎ 公司开发出一种用于土地填埋场沥滤液处理的 ＭＢＲ 工
艺，并在新泽西建成一个日处理能力为 １ ５００ ｍ３ ／ ｄ（约 ４０ 万加仑）的装置，将在 ２０００ 年底投
入运行。该 ＭＢＲ使用一种自然存在的混合菌来分解沥滤液中的烃和氯代化合物，其处理污
染物的浓度为常规废水处理装置的 ５０ ～ １００ 倍。能达到这一处理效果的原因是，ＭＢＲ 能够
保留高效细菌并使细菌质量浓度达到 ５０ ０００ ｇ ／ Ｌ。在现场中试中，进液 ＣＯＤ 质量浓度为
１００ ～ ４０ ０００ ｍｇ ／ Ｌ，污染物的去除率达 ９０％以上。

５ ．８ ．１ ．２ 城市污水处理及回用

１９６７年第一个采用 ＭＢＲ工艺的废水处理厂由美国的 Ｄｏｒｒｏｌｉｖｅｒ 公司建成，这个处理厂
处理水量为 １４ ｍ３ ／ ｄ。１９７７年，一套用于污水回用的 ＭＢＲ系统在日本的一幢高层建筑中得
到投入使用。１９８０年，日本建成了 ２座处理能力分别为 １０ ｍ３ ／ ｄ和 ５０ ｍ３ ／ ｄ的 ＭＢＲ处理厂。
２０世纪 ９０年代中期，日本就有 ３９座这样的厂在运行，最大处理能力可达 ５００ ｍ３ ／ ｄ，并且有
１００多处的高楼采用 ＭＢＲ将污水处理后回用于中水道。据报道，这些系统的出水已达到深
度处理的标准，而且系统占地小，管理方便，系统中的污泥已得到充分的消化，产泥量很小。
１９９７年，英国Ｗｅｓｓｅｘ公司在英国 Ｐｏｒｌｏｃｋ建立了当时世界上最大的 ＭＢＲ系统，日处理水量达
２ ０００ ｍ３，１９９９年又在 Ｄｏｒｓｅｔ的 Ｓｗａｎａｇｅ建成了 １３ ０００ ｍ３ ／ ｄ的 ＭＢＲ工厂。

５ ．８ ．１ ．３ 粪便污水处理

粪便污水中有机物含量很高，传统的反硝化处理方法要求有很高污泥浓度，固液分离不
稳定，影响了三级处理效果。ＭＢＲ 很好地解决了上述问题，并且使粪便污水不经稀释而直
接处理成为可能。日本的琦玉县越谷市在 １９８５年采用该工艺处理粪便污水，粪便污水经系
统处理后，出水不含固形物，ＣＯＤ 与色度可大幅度削减，反应器的污泥质量浓度可高达
１５ ０００ ～ １８ ０００ ｍｇ ／ Ｌ左右，且系统运行稳定。１９９４年，日本已有 １２００多套 ＭＢＲ系统用于处
理 ４ ０００多万人的粪便污水。

５ ．８ ．１ ．４ 工业废水处理

２０世纪 ９０年代以来，ＭＢＲ的处理对象不断拓宽，除粪便污水处理以外，ＭＢＲ 在工业废
水处理中的应用也得到了广泛关注，如处理食品工业废水、水产加工废水、养殖废水、化妆品
生产废水、染料废水、石油化工废水，均获得了良好的处理效果。２０ 世纪 ９０ 年代初，美国在
Ｏｈｉｏ建造了一套用于处理某汽车制造厂的工业废水的 ＭＢＲ 系统，处理规模为 １５１ ｍ３ ／ ｄ，该
系统的 ＣＯＤ负荷达 ６ ．３ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＣＯＤ去除率为 ９４％，绝大部分的油与油脂被降解。在荷
兰，一脂肪提取加工厂采用传统的氧化沟污水处理技术处理其生产废水，由于生产规模的扩
大，结果导致污泥膨胀，污泥难以分离，最后采用 Ｚｅｎｏｎ 的膜组件代替沉淀池，运行效果良
好。
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５ ．８ ．１ ．５ 饮用水生产

随着氮肥与杀虫剂在农业中的广泛应用，饮用水也不同程度受到污染。Ｌｙｏｎｎａｉｓｅｄｅｓ
Ｅａｕｘ公司在 ２０世纪 ９０年代中期开发出同时具有生物脱氮、吸附杀虫剂、去除浊度功能的
ＭＢＲ工艺，１９９５ 年该公司在法国的 Ｄｏｕｃｈｙ 建成了日产饮用水 ４００ ｍ３ 的工厂。出水中氮
（ＮＯ２）的质量浓度低于 ０ ．１ ｍｇ ／ Ｌ，杀虫剂的质量浓度低于 ０ ．０２μｇ ／ Ｌ。

５ ．８ ．２ ＭＢＲ工艺的发展

国际上膜技术产业已初具规模。１９９８年，国外的膜和膜设备的生产厂家及经营公司达
４５２家。国外的分离膜销售市场以美国、日本、西欧为主。１９９４年世界膜销售市场总额为 ３０
亿美元，１９９７年为 ４０亿美元，１９９８年为 ４４亿美元，１９９９ 年为 ４７ 亿美元，年平均增长速率为
１０％左右。由此可以推测，到 ２０１０年将达到 １１０亿 ～ １３５亿美元。

根据中国膜工业协会的统计资料表明，我国膜工业产值 １９９８ 年为 １２ 亿元人民币，１９９９
年为 ２０２亿人民币，２０００年为 ２８亿人民币。从发展速度看，高于任何一个发达国家。预计
到 ２０１０年我国的膜分离技术市场的产值将达到 ５０ 亿 ～ ８０ 亿人民币，年增长速度为 １０％ ～
１５％。

随着我国国民经济的的发展和人们生活水平的提高，膜技术的应用领域也在不断扩大。
１９９５年中国膜工业协会成立，标志着我国的膜技术产业已经基本形成。进入新世纪，我国
的膜技术和膜产业将围绕资源开发、水处理、气体分离、天然气净化、回收有用物质和人类健
康等市场需求，建立工业新技术、节能新技术、环保新技术和生物工程新技术。在我国现已
成熟并工业化的膜过程，如微滤、超滤、反渗透和气体分离仍将占有相当的市场份额。正在
进行中试放大的膜过程，如无机膜、渗透汽化、纳滤以及膜生物反应器将有较大的发展，其市
场份额将接近已成熟的膜过程。膜技术已不再是简单的分离手段，它已和其他技术融合在
一起，如催化技术、生物工程技术等，在许多领域中起着十分重要的作用，正成为清洁生产和
保证工业可持续发展的重要手段。中国的膜市场是巨大的，前景是广阔的，要进一步扩大膜
在各行各业中的应用，一是要加快推广膜技术，二是要研制开发新的膜。

５ ．８ ．２ ．１ 研制高效、高强度而廉价的膜材料

膜材料的强度、价格是限制膜生物反应器发展的一个重要因素。现在，人们已研制出聚
酞胺系列、聚丙酞胺系列等有机膜，以及耐高温、耐高压的无机膜，如 Ｋｕｂｏｔａ 公司研制成的
陶瓷平板膜系统。近年来，人们开始着眼于仿生膜的制备研究。生物膜解决了合成高分子
膜至今难以克服的许多问题。例如，合成高分子膜往往难以兼顾高渗透率和高选择性，而生
物膜却有极好的传递性能、分离效率和生物相容性，尤其是高选择特性。如果仿生膜能够实
现工业化，膜技术将发生质的飞跃，并将大大提高污水处理效率。随着膜生物反应器越来越
多地成功应用，膜技术方面的研究肯定会有重大发展。

５ ．８ ．２ ．２ ＭＢＲ和其他废水处理工艺的结合和改进

虽然膜技术的引入是 ＭＢＲ 的一大优势，但其生物反应器部分仍采用传统的活性污泥
法，还有改进的必要和潜力，比如采用一些新型污水处理工艺（如 Ａ２ ／ Ｏ法、ＳＢＲ工艺、氧化沟
或生物膜法等），以达到进一步提高其处理效率的目的，也为现行水厂的改造创造条件。
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５ ．８ ．２ ．３ ＭＢＲ对某些特殊废水的处理

ＭＢＲ可用于某些特殊废水的处理，如用于重金属污染的废水、有毒或难降解的有机工
业废水、垃圾渗滤液的处理等，以扩大 ＭＢＲ研究应用的领域。

５ ．８ ．２ ．４ ＭＢＲ设计规范和操作参数的确定

对 ＭＢＲ的经济性也需进一步研究，以确定 ＭＢＲ 工艺适宜的处理规模。ＭＢＲ 数学模式
的研究，包括膜污染模型、膜组件模型和动力学模型。

５ ．８ ．２ ．５ 膜污染的机理和防治

膜污染是关系到 ＭＢＲ运行可靠性、经济性的关键问题，膜污染物和料液性质之间的相
关性还缺乏定量的分析和考察，膜污染数学模型还需进一步研究。此外，膜污染问题还涉及
到新型膜材料和膜组件的研制和开发（如无机膜的开发），预处理工艺的研究（如格栅、混凝
沉淀等），污泥混合液改性的研究（如污泥浓度的确定和各种添加剂的研究等），工艺参数的
优化和膜清洗方法的改进（如特定污染物清洗方法的研究）。

５ ．８ ．２ ．６ 无泡曝气膜生物反应器

英国 Ｂａｔｈ大学为了克服氧的利用率和膜通量不能兼顾的问题，将分离膜生物反应器和
无泡曝气采用膜生物反应器组合使用，产生全新概念的处理工艺。采用兼有曝气和分离功
能的陶瓷膜处理高浓度工业废水。陶瓷膜经间歇的曝气既能有效地传递氧气又能清洗膜表
面，得以维持较高的膜通量。

如上所述，膜生物反应器具有处理效果好、出水水质稳定、设备简单、占地空间省和操作
管理方便等优点，在水资源日益紧张的今天，膜生物反应器在废水处理领域，尤其是废水回
用方面将会得到极其广泛的应用。

５ ．９ 结 论

ＭＢＲ以其独特的优点在城市污水、给水处理等方面得到广泛的关注和应用。目前，
ＭＢＲ工艺在高层建筑的中水回用、高浓度有机废水的处理、难降解有机废水的处理和给水
处理等领域得到应用。但由于 ＭＢＲ工艺的投资与运行费用较高，在我国的推广应用还有一
定困难。但随着水资源短缺的加剧与环境保护的需要，ＭＢＲ技术也必然会在我国成为一种
实用技术而被广泛应用。目前，ＭＢＲ的研究在膜污染的防治、污泥产生量的减少、节能和降
低造价、新型膜过滤技术的开发和高效生化细菌等方面不断深入，ＭＢＲ 的研究正朝着大规
模实用化工程的开发方面发展。可以预见，靠静水压力或重力出水的膜生物反应器将是近
来研究开发的一个重点。随着膜制备技术的进步，ＭＢＲ 专用膜品种的开发，膜质量的提高
和膜制造成本的降低，ＭＢＲ的设备投资也会随之降低，ＭＢＲ在水处理中的应用范围必将越
来越广。

膜分离技术从产生到现在虽已获得巨大的成功，但仍需不断完善，在理论和应用上仍都
要有大量的问题有待解决。此外，它在各国的发展水平相当不同，美国发展得最快，占整个
膜工业的 ５５％，其次是西欧占 ２３％，日本占 １８％。发展中国家占的份额就微乎其微。我国
在膜的少数领域也已接近世界水平，如超滤膜技术与国外的差距正日益减小，但绝大部分还
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远远落后于发达国家。所以我们要走的路还很长，需要所有从事膜科学工作的专家学者共
同努力，加快我国膜工业的发展，赶超先进国家。
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第 ２篇 污水厌氧生物处理

污水厌氧生物处理研究开始于 １９ 世纪末，从 １８８１ 年法国人 Ｌｏｕｉｓ Ｈ． Ｍｏｕｒａｓ 采用一种
“自动净化器”处理粪便污水至今，废水厌氧生物处理技术的研究与开发已经有 １２０ 余年的
历史。２０世纪 ５０年代以前，厌氧生物处理技术主要应用于城市污水污泥的处理，普遍应用
的是普通厌氧生物处理法。普通厌氧生物处理法的主要缺点是水力停留时间长、有机负荷
低、消化池的容积大及基建费用高，这些缺点限制了厌氧生物处理技术在各种有机废水处理
中的应用。

随着城市化、工业化的快速发展，有机废水水量急剧增加，若仍全部采用好氧处理则需
要耗费大量的能量。２０世纪 ７０年代以后，由于能源危机导致能源价格上涨，厌氧发酵技术
以其节能并产能的特点日益受到重视，人们意识到开发高效节能厌氧生物处理技术的重要
性。对这一技术在废水处理领域的应用开展了广泛、深入的科学研究工作，开发了一系列效
率高的厌氧处理工艺与设备，大幅度地提高了厌氧反应器内污泥的持有量，使废水处理时间
大大缩短，处理效率成倍提高，在废水处理领域显示出它的优越性。

近年来，厌氧过程反应动力学和新型高效厌氧反应技术的研究都取得重要进展，厌氧生
物处理技术不仅用于处理有机污泥、高浓度有机废水，而且还能有效地处理诸如城市污水这
样的低浓度污水，具有十分广阔的发展前景，在废水生物处理领域发挥着越来越大的作用。
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６ ．１ 厌氧生物处理基本原理

废水的厌氧生物处理（厌氧消化）是指在无氧条件下，借助厌氧微生物的新陈代谢作用
分解废水中的有机物质，并使之转变为小分子的无机物质（主要是 ＣＨ４、ＣＯ２、Ｈ２Ｓ 等）的处理
过程。厌氧消化涉及众多的微生物种群，并且各种微生物种群都有相应的营养物质和各自
的代谢产物。各微生物种群通过直接或间接的营养关系，组成了一个复杂的共生网络系统。

从 ２０ 世纪 ３０ 年代开始，有机物的厌氧消化过程被认为是由不产甲烷的发酵细菌和产
甲烷的产甲烷细菌共同作用的两阶段过程，两阶段厌氧消化过程示意图见图 ６ ． １。第一阶
段常被称做酸性发酵阶段，即由发酵细菌把复杂的有机物水解和发酵（酸化）成低分子中间
产物，如形成脂肪酸（挥发酸）、醇类、ＣＯ２ 和 Ｈ２ 等；因为在该阶段有大量脂肪酸产生，使发酵
液的 ｐＨ值降低，所以此阶段被称为酸性发酵阶段或产酸阶段。第二阶段常被称做碱性或
甲烷发酵阶段，是由产甲烷细菌将第一阶段的一些发酵产物进一步转化为 ＣＨ４ 和 ＣＯ２ 的过
程。由于有机酸在第二阶段不断被转化为 ＣＨ４ 和 ＣＯ２，同时系统中有 ＮＨ－

４ 的存在，使发酵
液的 ｐＨ值不断上升，所以此阶段被称为碱性发酵阶段或产甲烷阶段。

图 ６．１ 两阶段厌氧消化过程示意图

两阶段理论简要地描述了厌氧生物处理过程，但没有全面反映厌氧消化的本质。研究
表明，产甲烷菌能利用甲酸、乙酸、甲醇、甲基胺类和 Ｈ２ ／ ＣＯ２，但不能利用两碳以上的脂肪酸
和除甲醇以外的醇类产生甲烷，因此两阶段理论难以确切地解释这些脂肪酸或醇类是如何
转化为 ＣＨ４ 和 ＣＯ２ 的。

１９７９年，Ｂｒｙａｎｔ等提出了厌氧消化的三阶段理论。三阶段厌氧消化过程示意图见图
６ ．２。该理论认为产甲烷菌不能利用除乙酸，Ｈ２ ／ ＣＯ２ 和甲醇等以外的有机酸和醇类，长链脂
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肪酸和醇类必须经过产氢产乙酸菌转化为乙酸、Ｈ２、ＣＯ２ 等后，才能被产甲烷菌利用。研究
认为乙酸是产甲烷阶段十分重要的前体物质，在厌氧反应过程中大约有 ７０％的 ＣＨ４ 来自乙
酸的裂解。三阶段理论包括：

第一阶段是水解发酵阶段，在该阶段，复杂的有机物在厌氧菌胞外酶的作用下，首先被
分解成简单的有机物，如纤维素经水解转化为较简单的糖类；蛋白质转化为较简单的氨基
酸；脂类转化为脂肪酸和甘油等。继而这些简单的有机物在产酸菌的作用下经过厌氧发酵
和氧化转化为乙酸、丙酸、丁酸等脂肪酸和醇类等。如多糖先水解为单糖，再通过糖酵解途
径进一步发酵成乙醇和脂肪酸，如丙酸、丁酸、乳酸等代谢产物。蛋白质则先被水解成氨基
酸，再经脱氨基作用产生脂肪酸和氨。

第二阶段是产氢产乙酸阶段，在产氢产乙酸菌的作用下，把除乙酸、甲酸、甲醇以外的第
一阶段的产物，如丙酸、丁酸等脂肪酸和醇类转化为乙酸和 Ｈ２ ／ ＣＯ２。产氢产乙酸细菌将有
机酸氧化形成的电子，使质子还原而形成氢气，因此该类细菌又称为质子还原的产乙酸细
菌。

第三阶段，产甲烷细菌利用第一阶段和第二阶段产生的乙酸和 Ｈ２ ／ ＣＯ２ 转化为 ＣＨ４。产
甲烷细菌利用不同的基质，即利用 Ｈ２、ＣＯ２ 和其他一碳化合物，如 ＣＯ、甲醇、甲酸、甲基胺等
以及分解利用乙酸盐形成甲烷。形成的甲烷中，约 ３０％的甲烷来自氢的氧化和二氧化碳的
还原作用，７０％的甲烷来自乙酸盐。因此乙酸盐的降解形成甲烷，是甲烷形成过程的一个很
重要的途径。

图 ６．２ 三阶段厌氧消化过程示意图

几乎与 Ｂｒｙａｎｔ（１９７９）提出三阶段理论的同时，Ｚｅｉｋｕｓ（１９７９）等人在第一届国际厌氧消化
会议上提出了厌氧消化的四阶段理论，在三阶段理论的基础上增加了同型产乙酸过程，即由
同型产乙酸细菌把 Ｈ２ ／ ＣＯ２ 转化为乙酸。但这类细菌所产生的乙酸往往不到乙酸总产量的
５％。图 ６ ．３表达了四种群学说关于复杂有机物的厌氧消化过程。

从两阶段理论发展到三阶段理论和四阶段理论的过程，是人们对有机物厌氧消化不断
深化认识的过程。这也从侧面反映出，有机物厌氧消化过程是一个由许多不同微生物菌群
协同作用的结果，是一个极为复杂的生物化学过程。
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图 ６．３ 四种群学说关于复杂有机物的厌氧消化过程

６ ．２ 参与厌氧消化过程的微生物

厌氧消化的过程就是有机质在特定的厌氧条件下，微生物将有机质进行分解，其中一部
分碳素物质转化为甲烷和二氧化碳，在这个转化过程中，被分解的有机碳化物中的能量大部
分储存在甲烷中，仅有一小部分有机碳化物氧化为二氧化碳，释放的能量作为微生物生命活
动的需要，因此微生物在分解有机质过程中，仅积储少量的微生物细胞。在厌氧消化过程
中，参与的微生物种类比较复杂，且相继发生一系列不同的生化反应。厌氧消化过程的各个
阶段分别由相应的细菌类群完成，根据降解阶段的划分，参与厌氧消化过程的细菌主要有水
解发酵细菌、产氢产乙酸菌群、同型产乙酸菌群和产甲烷菌群。

６ ．２ ．１ 水解发酵菌群

发酵细菌菌群为一个十分复杂的混合细菌群，该类细菌将各类复杂有机质在发酵分解
前首先进行水解，因此该类细菌也称为水解细菌。在厌氧消化系统中，水解发酵细菌的功能
表现在两个方面：

１）将大分子不溶性有机物在水解酶的催化作用下水解成小分子的水溶性有机物；
２）将水解产物吸收进细胞内，经过胞内复杂的酶系统催化转化，将一部分供能源使用

的有机物转化为代谢产物，如脂肪酸和醇类等，排入细胞外的水溶液中，成为参与下一阶段
生化反应的细菌菌群（主要是产氢产乙酸细菌）可利用的物质。

水解发酵细菌主要是专性厌氧菌和兼性厌氧菌，属于异养菌，其优势种属随环境条件和
基质的不同而有所差异。在中温条件下，水解发酵细菌主要属于专性厌氧菌，包括梭菌属
（Ｃｌｏｓｔｒｉｄｉｕｍ）、拟杆菌属（Ｂａｃｔｅｒｉｏｄｅｓ）、丁酸弧菌属（Ｂｕｔｙｒｉｖｉｂｒｉｏ）、真菌菌属（Ｅｕｂａｃｔｅｒｉｕｍ）、双歧
杆菌属（Ｂｉｆｉｄｂａｃｔｅｒｉｕｍ）等。按分解产物分类主要包括纤维素分解菌、半纤维素分解菌、淀粉
分解菌、脂肪分解菌和蛋白质分解菌。高温条件下则有梭菌属和无芽孢的革兰氏阴性菌。
酸化细菌对环境条件如温度、ｐＨ值、ＯＲＰ等的变化有较强的适应性。
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酸化细菌进行的生化反应主要有两方面的制约因素：
１）基质的组成及浓度；
２）代谢产物的种类及其后续生化反应的进行情况。
以产酸相的水解发酵（中温）而言，其适应性较强，具有较宽的生态幅度，如 ｐＨ 值的生

态幅度为 ３ ．０ ～ ７ ．０，氧化还原电位为 － ４００ ～ ＋ １００ ｍＶ，温度为 ５ ～ ４５ ℃。产酸相的微生物，
在不同的运行条件下，由不同的微生物群在竞争中占据优势地位，从而表现出不同的发酵类
型，形成不同的发酵末端产物，也就是说，不同的发酵微生物群落，对相同的生态因子，其耐
性限度存在着差异。

研究表明，乙醇型发酵菌落的最适温度、ｐＨ 值和 ＯＲＰ 范围分别为 ３０ ～ ４０ ℃、４ ． ０ ～ ５ ． ０
和 － ３００ ～ － ２００ ｍＶ，丙酸型发酵类型发酵菌落最适温度、ｐＨ和 ＯＲＰ范围分别为 ３０ ～ ４０ ℃、
４ ．５ ～ ５ ．５和 － ３００ ～ ＋ ５０ ｍＶ，丁酸型发酵类型最适温度和 ＯＲＰ 范围分别为 ３０ ～ ４０ ℃和
－ ３５０ ～ － ５０ ｍＶ，而对 ｐＨ值的耐性有更大的幅度。

６ ．２ ．２ 产氢产乙酸菌群

１９６７年布赖恩特等认为奥氏甲烷芽孢杆菌为两种细菌的共生体，阐明产甲烷细菌除利
用乙酸、甲酸外，不能利用丙酸以上的其他脂肪酸，认为存在其他种类的产氢产乙酸细菌，将
脂肪酸转化为乙酸和氢气。目前产氢产乙酸细菌仅有少数被分离出来，据报道，在每毫升下
水道污泥中含有 ４ ．２ × １０６ 个产氢产乙酸细菌，这些细菌一般尚未进行鉴定，生理特性也没
有详细的描述，仅发现能代谢各种脂肪酸的革兰氏阴性的弯曲杆菌。这些细菌只有和能利
用氢的细菌（如脱硫弧菌或亨氏甲烷螺菌）共同培养才能分离出来。

产氢产乙酸细菌能将产酸发酵第一阶段产生的丙酸、丁酸、戊酸、乳酸、和醇类等，进一
步转化为乙酸，同时释放分子氢，产氢产乙酸反应主要在产甲烷相中进行。

在第一阶段的发酵产物中除可供产甲烷细菌直接利用的“三甲一乙”（甲酸、乙酸、甲醇、
甲基胺类）外，还有许多其他重要的有机代谢产物，如三碳及三碳以上的直链脂肪酸、二碳及
二碳以上的醇、酮和芳香族有机酸等。据实际测定和理论分析，这些有机物至少占发酵基质
的 ５０％以上（以 ＣＯＤ计）。这些产物最终转化为甲烷，就是依靠产氢产乙酸菌群的作用。以
乙醇、丁酸和丙酸为例，其反应为

ＣＨ３ＣＨ２ＯＨ ＋ Ｈ２Ｏ →
产氢产乙酸细菌

ＣＨ３ＣＯＯＨ ＋ ２Ｈ２ ΔＧ○— ＝ ＋ １９．２ ｋＪ ／ ｍｏｌ

ＣＨ３ＣＨ２ＣＨ２ＣＯＯＨ ＋ ２Ｈ２Ｏ →
产氢产乙酸细菌

ＣＨ３ＣＯＯＨ ＋ ２Ｈ２ ΔＧ○— ＝ ＋ ４８．１ ｋＪ ／ ｍｏｌ

ＣＨ３ＣＨ２ＣＯＯＨ ＋ ２Ｈ２Ｏ →
产氢产乙酸细菌

ＣＨ３ＣＯＯＨ ＋ ３Ｈ２ ＋ ＣＯ２ ΔＧ○— ＝ ＋ ７６．１ ｋＪ ／ ｍｏｌ
从以上三种反应可以看出，三者的ΔＧ○—均为正值，所以都很难被产氢产乙酸菌降解，但

氢气浓度的降低可以将上述反应导向产物方向。由于各反应的自由能不同，进行反应的难
易程度也不一样。以帕斯卡为单位时，当氢分压小于 １５ ． ２０ ｋＰａ时，乙醇能自动进行产氢产
乙酸反应，丁酸则必须在氢分压小于 ０ ．２０ ｋＰａ下进行，而丙酸则要求在更低的氢分压 ９ ． １ ×
１０ － ３ ｋＰａ。在厌氧消化过程中，降低氢分压必须依靠产甲烷细菌来完成。所以一旦产甲烷
细菌受到环境条件的影响而放慢了对分子态氢的利用速率，其结果必定是放慢产氢产乙酸
细菌对丙酸的利用，接着依次是丁酸和乙醇，这也说明了为什么厌氧消化系统中一旦发生故
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障易出现丙酸的积累。厌氧反应器中氢分压调节着反应器中脂肪酸等中间产物的降解，也
影响代谢产物的比例。形成的乙酸和氢气的数量也影响着甲烷的生成，而产甲烷菌也是分
子氢的清除者，对产乙酸细菌的生化反应起到重要的调控作用。

６ ．２ ．３ 同型产乙酸菌群

在厌氧条件下，能产生乙酸的细菌有两类：一类是异样型厌氧细菌，能利用有机基质产
生乙酸，另一类是混合营养型厌氧细菌，既能利用有机基质产生乙酸，也能利用分子氢和二
氧化碳产生乙酸。前者是酸化细菌，后者就是同型产乙酸细菌。

在厌氧消化反应器中，分子氢的同型产乙酸细菌的确切作用还不十分清楚。据测定，该
类细菌在每毫升下水污泥中含有 １０５ ～ １０６ 个。常见的同型产乙酸菌多为中温性的，梭菌属
和乙酸杆菌属被认为是氧化氢的同型产乙酸菌的代表属。后一属的种类不形成孢子。这些
细菌表现为混合营养代谢型，既能代谢氢和二氧化碳，也能代谢如糖类的多碳化合物等。从
厌氧消化器中分离梭菌属的一些种，它们能将 Ｈ２ ／ ＣＯ２ 或甲醇代谢为乙酸，或将甲醇和乙酸
代谢为丁酸（即进行丁酸发酵）。对利用分子氢的同型产乙酸菌在厌氧消化中形成乙酸的重
要性尚有不同的看法。有人认为在肠道中产甲烷菌利用氢的能力可能超过同型产乙酸菌，
所以同型产乙酸菌更重要的作用可能在于发酵多碳化合物。有人提出相反的看法，认为某
些同型产乙酸菌本身能利用氢气，因此对消化器中的碳素的矿化作用可能不很重要，由于这
些同型产乙酸菌能将 Ｈ２ ／ ＣＯ２ 代谢为乙酸，为利用乙酸的产甲烷菌提供了形成甲烷的基质，
又由于代谢分子氢，使厌氧消化系统中保持低的氢分压，有利于厌氧发酵的进行。

虽然关于同型产乙酸菌在厌氧消化中的重要性尚很难做出恰当的结论，但可以肯定的
是，由于同型产乙酸菌能利用分子态氢从而降低氢分压，对产氢的酸化细菌有利，同时对利
用乙酸的产甲烷菌也有利。

６ ．２ ．４ 产甲烷菌群

产甲烷菌是参与厌氧消化过程的最后一类也是最重要的一类细菌群。它们和参与厌氧
消化过程的其他类型细菌的结构有显著的差异。产甲烷菌是一个特殊的、专门的生理群，具
有特殊的产能代谢功能。也就是说产甲烷菌是能够有效地利用氧化氢时形成的电子，并能
在没有光或游离氧和诸如硝酸盐、硫酸盐等外源电子受体的条件下，还原二氧化碳为甲烷的
微生物。

６ ．２ ．４ ．１ 产甲烷菌的形态和细胞结构

产甲烷细菌的细胞壁中缺少肽聚糖，而含有多糖、多肽或多糖 ／多肽的囊状物。产甲烷
菌从分类学上讲属于古细菌。产甲烷菌迄今已经分离得到了 ４０ 余种，它们的形态各异，常
见的有杆状菌、球状菌、八叠球菌和螺旋状菌等，其形态见图 ６ ．４。

１ ．杆状产甲烷细菌
杆状产甲烷细菌通常呈弯曲态，或链状或长丝状。瘤胃甲烷杆菌（ｍｅｔｈａｎｏｂｒｅｖｉｂａｃｔｅｒ

ｒｕｉｍｉｎａｎｔｉｕｍ）和嗜树木甲烷短杆菌（ｍｅｔｈａｎｏｂｒｅｖｉｂａｃｔｅｒ ａｒｂｏｒｉｐｈｉｌｕｓ）等则短而直或成对，在液体
培养基中不表现丝状生长。甲酸甲烷杆状菌呈杆状，培养后期出现丝状。所有的甲烷杆菌
都有一个窄（１５ ～ ２０ ｎｍ）而平滑的革兰氏阳性细胞壁，具细胞质内膜。甲烷杆菌的细菌质内
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图 ６．４ 产甲烷菌的几种形态

膜向细胞质内折陷，并形成许多紧密排列的邹褶，以造成较大的膜表面。某些产甲烷杆菌能
够利用 Ｈ２ 和 ＣＯ２ 迅速生长，可能与此有关，使它们的能量产生得到与膜密切相关的酶系统
的配合。

２ ．球状产甲烷细菌
球形细胞呈圆球形或椭球形，直径为 ０ ．３ ～ ５μｍ，成对或排列成链状。范尼氏甲烷球菌

（ｍｅｔｈａｎｏｂｒｅｖｉｂａｃｔｅｒ ｖａｎｎｉｌｉｉ）的细胞形状间略有不同，有不同直径的圆球形，也有似犁形的细
胞。

３ ．八叠球状产甲烷细菌
甲烷八叠球菌类型的细胞繁殖成规则的、大小一致的类似砂粒的堆积物，很像地嗜皮菌

（ｇｅｏｄｅｒｍａｔｏｐｈｉｌｕｓ）的球形细胞。八叠球产甲烷菌具有与其他细菌明显不同的分裂方式，形成
具有共同外壁的不相等的子细胞。

４ ．螺旋状产甲烷细菌
螺旋产甲烷细菌的细胞呈现有规则的弯曲杆状，最后形成螺旋丝状。亨氏甲烷螺菌

（ｍｅｔｈａｎｏｂｒｅｖｉｂａｃｔｅｒ ｈｕｎｇａｔｅｉ）单个细胞的钝状尾端，虽不成螺旋丝状，但能运动，其形态学特
征是独特的。随后细胞逐渐生长成不能运动的螺旋形丝状体。

一般反应器中常见的产甲烷菌有：产甲烷杆菌属、产甲烷短杆菌属、产甲烷球菌属、产甲
烷螺菌属、产甲烷八叠球菌属和产甲烷丝菌属。

６ ．２ ．４ ．２ 产甲烷菌的营养特性和产甲烷菌的生理

产甲烷菌能利用的能源物质主要有 ５种，即 Ｈ２ ／ ＣＯ２、甲酸、甲醇、甲胺基类和乙酸（也有
研究认为，甲烷微菌目中的一些菌株还能氧化二碳及二碳以上的醇和酮）。绝大多数产甲烷
菌能利用 Ｈ２ ／ ＣＯ２，而且有几种只能利用 Ｈ２ ／ ＣＯ２。根据产甲烷菌对温度的适应范围，可将产
甲烷菌分为三类：低温菌、中温菌和高温菌。低温菌的温度适应范围是 ２０ ～ ２５ ℃，中温菌为
３０ ～ ４５ ℃，高温菌为 ４５ ～ ７５ ℃。在已经鉴定的产甲烷菌中，大多数是中温菌，低温菌较少，
高温菌也较多。

产甲烷菌的生长条件十分严格，是专一的严格厌氧菌。这是因为产甲烷菌的细胞内有
许多低氧化还原电位的酶系，当体系中氧化态物质的标准电位高和浓度大时，这些酶系将被
高电位氧化破坏，使产甲烷菌的生长受到抑制，甚至死亡。一般认为，参与中温消化的产甲
烷菌要求环境中氧化还原电位应低于 － ３５０ ｍＶ；对参与高温消化的产甲烷菌应低于 － ５００ ～
－ ６００ ｍＶ。产甲烷菌的增殖速率慢，繁殖世代周期长，甚至达到 ４ ～ ６ ｄ，因此，在一般情况下
产甲烷反应是厌氧消化的控制阶段。
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ｐＨ值对产甲烷菌的生长也有重要影响，这主要体现在以下三个方面：① 影响菌体及酶
系统的生理功能和活性；② 影响环境的氧化还原电位；③ 影响基质的可利用性。大多数中
温产甲烷菌的最适 ｐＨ值范围在 ６ ．８ ～ ７ ．２之间，但各种产甲烷菌的最适 ｐＨ值也是相差较大
的，从 ６ ．０ ～ ８ ．５各不相同。在产甲烷菌的生长代谢过程中，随着基质的不断吸收利用，环境
中的 ｐＨ值也会随之变化。ｐＨ值的变化速率基本上和基质的利用速率呈正比。一旦基质消
耗殆尽，ｐＨ值就趋于某一稳定值。

产甲烷菌最显著的生化特征是具有独特的甲基辅酶体系，包括 Ｆ４２０、Ｆ４３０、Ｃ０Ｍ、ＦＢ 及
ＣＤＲ等。Ｆ４２０是黄素单核苷酸的类似物，是相对分子质量为 ６３０的低相对分子质量荧光化合
物。它是产甲烷菌特有的辅酶，利用它的某些特征可以鉴定产甲烷菌的存在。

上述的四大类细菌（水解发酵菌群、产氢产乙酸菌群、同型产乙酸菌群和产甲烷菌群）在
厌氧消化过程中组成了一个复杂的生态系统。由于前面三大类细菌都产生有机酸，故又将
其统称为产酸细菌。表 ６ ．１总结了两类不同细菌菌群在厌氧生物处理过程中的各自特性。

表 ６ ．１ 产酸相细菌和产甲烷细菌的特征

参 数
菌 种

产 甲 烷 菌 不 产 甲 烷 菌

种类 相对较少 多

生长速度 慢 快

对 ｐＨ值的敏感性
非常敏感
最佳 ｐＨ ＝ ６．５ ～ ７．６

不太敏感，适宜范围大（４．５ ～ ７．８）
最佳 ｐＨ ＝ ５．６ ～ ６．０

氧化还原电位 Ｅｈ
属专性厌氧，Ｅｈ 必须低于
－ ３５０ ｍＶ（中温）
低于 － ５００ ｍＶ（高温）

有兼性厌氧和专性厌氧两类菌
Ｅｈ 常低于 － １５０ ～ － ２００ ｍＶ

对温度的敏感性
很敏感，最佳温度为
３５ ～ ３８ ℃（中温）
５５ ～ ６０ ℃（高温）

一般性敏感

对毒物的敏感性 很敏感 一般性敏感

对中间产物氢的敏感性 不太敏感

非常敏感，氢浓度大小直接影响发
酵性细菌的中间产物比例，也影响
着由产氢产乙酸菌参与的丙酸、丁
酸等脂肪酸及醇类的降解

特殊辅酶 有 无

可以看出，产酸细菌和产甲烷细菌之间存在着相互依存、相互制约的关系，这主要表现
在：① 产酸细菌通过水解和多层次的发酵，将各类复杂有机物最终转化为产甲烷菌赖以生
存的有机物和无机基质，产酸细菌是产甲烷细菌的营养物质供应者；② 产甲烷细菌对产酸
细菌代谢产物的吸收利用和转化，为产酸细菌正常新陈代谢奠定了热力学基础。
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６ ．３ 厌氧生物处理工艺的发展

厌氧生物处理技术己有了 １００ 多年的历史。１８６０ 年法国工程师 Ｍｏｕｒａｓ 就采用厌氧方
法处理废水中沉淀的固体物质。至 ２０世纪 ４０年代，澳大利亚出现了高效的、可加温的消化
池，处理效率有所提高。这些反应器可称为最初的厌氧反应器，以厌氧消化池为代表，污水
或污泥定期或连续地加入消化池，经消化的污泥和污水分别从消化池底部和上部排出，所产
生的沼气从顶部排出。由于厌氧的消化运行条件如温度等均没得到良好的控制，这些初级
厌氧处理设备均属于低负荷系统，占地面积较大且出水水质差。

１９５５年，Ｓｃｈｒｏｅｆｅｒ及其合作者提出了厌氧接触法（ＡＣ）用于处理食品包装废水，取得良好
的效果。该工艺采用了类似于好氧活性污泥的工艺流程，将出水引入单独的沉淀池，并进行
污泥回流，以维持反应器中高浓度的生物量和较长的 ＳＲＴ，提高反应器的效能。如图 ６ ． ５ 所
示，厌氧接触系统由一个完全混合的悬浮生长式生物反应器和一个液固分离设备组成。液
固分离设备使反应器的出水分离成为相对清洁的工艺出水和受到浓缩的生物污泥，生物污
泥回流至反应器。因此，ＡＣ实际是一个厌氧活性污泥系统，工艺运行所需要的 ＳＲＴ可通过
调整剩余污泥排放量而实现，而与 ＳＲＴ相对应的 ＨＲＴ的范围则取决于废水的强度和反应器
内的生物量。

图 ６．５ 厌氧接触工艺

厌氧接触工艺的诞生，标志着厌氧消化工艺的发展进入了一个新的阶段，而 ２０ 世纪 ５０
年代以前开发的厌氧消化工艺常被称为第一代厌氧反应器，其典型代表就是普通厌氧消化
池和厌氧接触工艺。

６ ．３ ．１ 第二代厌氧反应工艺

进入 ２０世纪 ５０年代，随着人们对厌氧工艺机理研究的深入，人们认识到反应器内保持
大量的微生物和尽可能长的污泥龄是提高反应效率和反应器成败的关键，开始出现了以提
高厌氧微生物浓度和停留时间、缩短液体停留时间为目标的第二代厌氧反应工艺。其典型
代表有：厌氧滤器（ＡＦ）、上流式厌氧污泥床（ＵＡＳＢ）、厌氧流化床（ＡＦＢ）、厌氧附着膜膨胀床
（ＡＡＦＥＢ）、厌氧折流板反应器（ＡＢＲ）等。与早期第一代厌氧工艺相比，第二代厌氧处理工艺
更加注重对系统环境条件的控制，反应器中通常增加了温控设施和搅拌装置，通过不同的运
行方式在反应器内保持很高浓度的生物量，并使生物在反应器中停留时间很长。
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６ ．３ ．１ ．１ 厌氧滤器 ＡＦ

１９６９年，Ｙｏｕｎｇ和 ＭｃＣａｒｔｙｚ 等人推出了厌氧滤床工艺，该工艺的特点是反应器中增设了
填料床，微生物附着填料表面并在填料表面上生长，并通过水力冲刷作用不断更新。相同的
温度条件下，ＡＦ的负荷可高出厌氧接触工艺 ２ ～ ３倍。该工艺无需独立的污泥回流系统，简
化了结构，降低了运行费用，同时有很高的 ＣＯＤ去除率，而且反应器内易于培养出适应有毒
物质的厌氧污泥。

图 ６．６ 厌氧过滤池

图 ６ ．６是 ＡＦ 工艺的流程示意图。进水和
回流的出水沿反应器整个横截面分布，向上流
过滤料层。悬浮态污泥和附着式污泥截留在滤
料层内，出水从滤料层上部出来，集中排放。出
水一般进行回流，保持合理均匀的水力负荷，避
免进水流量的波动变化，从而使反应器内保持
均匀的水力学状态。反应器设计水力停留时间
一般为 ０ ． ５ ～ ４ ｄ，而 ＣＯＤ 容积负荷为 ５ ～
１５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。生物量一般是由滤料内水流形
成的水力状态控制，多余的生物量被冲出系统，
成为出水的一部分。在有些情况下，需要从反应器底部去除沉淀的污泥，因比较重的污泥会
积聚在底部，而从这个部位清除污泥并不影响 ＳＲＴ，因为活性污泥主要分布在滤料层内。

ＡＦ反应器主要用于处理含悬浮物较少的可溶性有机废水，如化工废水、小麦淀粉污水、
生活污水等等，在处理高悬浮物废水时易引起反应器的堵塞。

６ ．３ ．１ ．２ 上流式厌氧污泥床 ＵＡＳＢ

上流式厌氧污泥床 ＵＡＳＢ反应器是荷兰 Ｗａｇｅｎｉｎｇｅｎ 农业大学的 Ｌｅｔｔｉｎｇａ 等人于 １９７３ ～
１９７７年研制的，成为应用最广泛的厌氧处理工艺。ＵＡＳＢ 反应器区别于其他厌氧生物处理

图 ６．７ 上流式厌氧污泥床反应器

装置的不同之处在于：① 废水由下向上流过反
应器；② 污泥无需特殊的搅拌设备；③ 反应器
顶部有特殊的三相分离器。其突出的优点是处
理能力大，处理效率高，运行性能稳定。

上流式厌氧污泥床 ＵＡＳＢ 见示意图 ６ ． ７。
废水通过布水系统进入反应器底部，布水系统
能够使废水比较均匀地流过由絮状或颗粒污泥
组成的污泥床。随着污水与污泥相接触而发生
厌氧反应，产生沼气（主要是甲烷和二氧化碳）
引起污泥床扰动。在污泥床产生的气体中有一
部分附着在污泥颗粒上，自由气泡和附着在污泥上的气泡上升至反应器的顶部。污泥颗粒
上升撞击到脱气挡板底部，这引起附着气泡的释放；脱气后的颗粒污泥沉淀回到污泥层表
面。自由气体和从污泥颗粒释放的气体被收集在反应器顶部的集气室内。液体中包含一些
剩余的固体物和生物颗粒进入到沉淀室内，剩余固体和生物颗粒从液体中分离并通过反射
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板落回到污泥层上面。

６ ．３ ．１ ．３ 第二代厌氧反应工艺发展

厌氧消化工艺的发展在很大程度上取决于厌氧生物反应器的改进和完善。随着生物发
酵工程中固定化技术的发展，人们认识到提高反应器中污泥浓度的重要性。于是，基于微生
物固定化原理的高效厌氧反应器得以发展。ＡＦ和 ＵＡＳＢ反应器的发明，推动了以微生物固
定化和提高污泥与废水混合效率为基础的一系列新的高效厌氧反应器的研究和发展。如：
厌氧流化床（ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｆｌｕｉｄｉｚｅｄ ｂｅｄ ｒｅａｃｔｏｒ，简称 ＡＦＢ）（１９７９）、厌氧附着膜膨胀床（ａｎａｅｒｏｂｉｃ ａｔ
ｔａｃｈｅｄ ｆｌｉｍ ｅｘｐａｎｄｅｄ ｂｅｄ，简称 ＡＡＦＥＢ）（１９７８）、厌氧生物转盘（ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｒｏｔａｔｉｎｇ ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｃｏｎ
ｔａｃｔｏｒ，简称 ＡＲＢＣ）（１９８０）、挡板式厌氧反应器（ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｂａｆｆｌｅｄ ｒｅａｃｔｏｒ，简称 ＡＢＲ）（１９８２）等。
他们的最大特点是能维持较长的固体停留时间（ＳＲＴ）和较高的生物量，从而大大提高了反
应器的容积负荷，缩短了反应器体积和废水水力停留时间（ＨＲＴ）。同时，厌氧生物处理的范
围，从仅局限于污水污泥的消化，发展到各种高浓度难降解工业废水甚至低浓度生活污水的
处理等更加广泛的区域，并且取得较好的效果。部分第二代厌氧反应器示意图见图 ６ ．８。

图 ６．８ 部分第二代厌氧反应器示意图

由于第二代厌氧反应器解决了厌氧微生物生长缓慢（厌氧过程本身特点）和生物量易被
液体洗出（传统消化池的弱点）等不利于反应器高效运行的关键问题，因此，它们具有一些突
出的优点：① 具有相当高的有机负荷和水力负荷，因而反应器的容积比传统装置减少 ９０％
以上；② 在不利条件下（低温、冲击负荷、存在抑制物等）仍有很高的稳定性；③ 反应器建造
简单，结构紧凑，从而投资小，占地面积小，并适合于各种规模和可作为运行单元被结合在整
体的处理技术中；④ 处理低浓度废水的高效率已具备与好氧竞争的能力；⑤ 厌氧处理中产
生大量而稳定的沼气可作为能源回收利用。
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６ ．３ ．２ 第三代厌氧反应工艺

高效厌氧处理反应器中不仅要分离污泥停留时间和平均水力停留时间，还应使进水和
污泥之间保持充分的接触。厌氧反应器中污泥与废水的混合，首先取决于布水系统的设计，
合理的布水系统是保证固液充分接触的基础。与此同时，反应器中液体表面上升流速、沼气
的搅动等因素也对污泥与废水的混合起到极其重要的作用。当反应器的布水系统已经确定
后，如果在低温条件下运行，或在启动初期（只能在低负荷下运行），或处理较低浓度的有机
废水时，由于不可能产生大量沼气的较强扰动，因此，反应器中混合效果较差，从而出现短
流，如果提高反应器的水力负荷来改善混合状况，则会出现污泥流失。在实际应用中，ＵＡＳＢ
还存在着所允许的液体表面上升流速很低、启动并达到稳定状态的时间较长、不适合处理
ＳＳ含量高的污水等不足。

以上这些问题正是第二代厌氧生物反应器，特别是 ＵＡＳＢ 反应器的不足，这种情况使
ＵＡＳＢ反应器的应用受到限制。２０ 世纪 ９０ 年代初在国际会议上，以厌氧膨胀颗粒污泥床
（ｅｘｐａｎｄｅｄ ｇｒａｎｕｌａｒ ｓｌｕｄｇｅ ｂｌａｎｋｅｔ，简称 ＥＧＳＢ）、厌氧内循环反应器（ｉｎｔｅｒｎａｌ ｃｉｒｃｕｌａｔｉｏｎ ｒｅａｃｔｏｒ，简
称 ＩＣ）、升流式厌氧污泥床过滤器（ｕｐｆｌｏｗ ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｓｌｕｄｇｅ ｆｉｌｔｅｒ，简称 ＵＢＦ）为典型代表的第三
代厌氧反应器相继出现。第三代厌氧反应器结构示意图见图 ６ ．９。

图 ６．９ 第三代厌氧反应器结构示意图

第三代厌氧反应器的共同特点是：微生物均以颗粒污泥固定化方式存在于反应器中，反
应器单位容积的生物量更高；能承受更高的水力负荷，并具有较高的有机污染物净化效能；
具有较大的高径比，一般在 ５ ～ １０以上；占地面积小。其主要技术指标见表 ６ ．２。

这些新型高效厌氧反应器反应工艺的出现，突破了厌氧处理较长的水力停留时间，较高
的反应温度和较低的容积负荷的传统模式，极大地促进了厌氧生物处理技术在实践中的应
用和发展。

从废水厌氧生物处理工艺的发展过程可以发现，厌氧生物处理工艺与好氧生物处理工
艺之间存在着较多联系。厌氧生物处理工艺是建立在好氧处理工艺的基础上，厌氧处理工
艺本身也相互存在联系、渗透的关系。图 ６ ．１０表述了厌氧处理工艺的发展过程及其与好氧
工艺之间的关系和厌氧处理工艺之间的内在联系。

·０４１· 污水生物处理新技术



表 ６ ．２ 第三代厌氧反应器的主要技术指标

反应器技术指标 ＥＧＳＢ ＩＣ ＵＦＢ

反应器高度 ／ ｍ １２ ～ １６ １８ ～ ２４ １２ ～ １４

流速 ／（ｍ·ｈ－ １） ２．５ ～ １．５ ６ ～ １６ ２ ～ ８

回流比 ／ ％ ３０ ～ ３００ ２０ ～ ３００ ５ ～ １００

污泥浓度 ／（ｇ·Ｌ－ １） ５０ ～ ６０ ４５ ～ ７２ ４０ ～ ７５

图 ６．１０ 厌氧工艺与好氧工艺之间的关系和厌氧工艺之间的内在联系

６ ．３ ．３ 其他厌氧反应技术

６ ．３ ．３ ．１ 两相厌氧生物处理技术

在 ２０世纪 ７０年代，Ｐｏｌａｎｄ和 Ｇｈｏｓｈ提出了相分离概念，并在此基础上研究开发了两相
厌氧消化工艺（Ｔｗｏ － ｐｈａｓｅ ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｄｉｇｅｓｔｉｏｎ，１９８２），其本质特征是实现了生物相的分离，使
产酸相和产甲烷相成为两个独立的处理单元以便于分别调控，大幅度提高了废水处理能力
和反应器的运行稳定性，又进一步提高了厌氧法处理废水的能力和范围。两相厌氧生物处
理工艺为目前公认的处理高浓度有机废水的高效新技术，其发展大致经历了三个阶段：

１）从 ２０世纪 ７０年代初两相厌氧消化提出到 ８０年代中期，研究者主要致力于如何用动
力学的方法实现相分离，两相微生物的生理生态特性研究及产酸相和产甲烷相的一些主要
参数的确定。

２）２０世纪 ８０年代中期以后，研究方向转移到两相工艺用于实际的污水、污泥处理工程
中，获得了大量的实际运行经验，实际运行中遇到的问题又反过来促进了更深入的研究。

３）进入 ２０世纪 ９０年代，随着对两相厌氧消化概念和厌氧降解机理的进一步理解，如何
针对不同的水质并结合各种新型高效厌氧反应器的特点进行产酸相和产甲烷的组合才能达
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到更好的处理效果成为新的研究方向。

６ ．３ ．３ ．２ 水解酸化 －好氧生物处理技术

根据厌氧生物处理的原理，人们开发出各种工艺和设备来处理中、高浓度及低浓度有机
污水。但采用完整的厌氧生物处理加后续好氧生物处理工艺，存在不少的缺点。由于厌氧
处理工艺投资大，操作运行复杂，水力停留时间长，占地面积大，尽管能够获得甲烷，但回收
效果和效益仍不尽人意，同时，环境条件的控制要求严格，为保持甲烷菌的最适生长条件，需
要加热保温，消耗一定的能源，这与从污水中回收能源不能形成平衡，尤其在处理浓度较低
的有机污水时，很不经济。

基于以上分析，人们开始探讨利用厌氧生物处理不同阶段来解决废水处理的实际问题，
提出在厌氧段摒弃厌氧过程中对环境要求严、敏感且降解速率较慢的产甲烷阶段，利用厌氧
处理的前段———水解酸化过程，提出水解酸化 － 好氧生物处理技术。该技术已经成功用于
中等污染浓度的有机废水的处理中，也成功地用于城市污水等低浓度有机污水的处理中。

６ ．３ ．３ ．３ 生物固定化技术在厌氧生物处理中的应用

微生物固定化就是利用物理或化学手段，在保持细胞生物活性的情况下，将游离的细胞
或酶与固态的不溶性载体相结合，使细胞在一定的区域范围内形成一稳定的具有一定核心
与层次的集团，微生物的自由流动性降低。

应用有针对性的有效菌群，采用微生物固定化技术对有效菌群进行固定，能够可选择性
地提高泥龄，保持有效菌种的活性，大大提高高浓度难降解有机废水的处理效率，降低处理
费用。生物固定化技术近年在废水厌氧生物处理，特别是含难降解工业废水处理中也得到
了广泛关注。

６ ．４ 厌氧生物处理工艺的优缺点

在某些条件下，好氧生物处理仍然是水质处理的较好的选择，但若结合经济优越性和特
定高浓度有机废水等情况，传统好氧方法的不经济性，使人们不得不考虑采用厌氧生物处理
技术。经过多年的研究和实践，厌氧生物处理得到快速的发展，成为扩充好氧处理之外的一
个重要补充工艺。

厌氧工艺的优点可归纳如下：
１）通过污泥颗粒化等手段可使工艺稳定运行。
２）由于厌氧微生物增殖缓慢，处理同样数量的废水仅产生相当于好氧法 １ ／ １０ ～ １ ／ ６ 的

剩余污泥，减少剩余污泥的处置费用。
３）厌氧方法对营养物的需求量小，其 ＣＯＤ、Ｎ、Ｐ之间的比约为（２００ ～ ３５０）∶ ５ ∶ １，减少了

补充氮磷营养的费用。
４）由于厌氧系统可承受相当高的负荷率，ＣＯＤ负荷可以达到 ３ ． ２ ～ ３２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），而好

氧系统仅仅为 ０ ．５ ～ ３ ．２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），因而设施占地面积小。
５）产生沼气可作为燃料。
６）处理含表面活性剂废水无泡沫问题。
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７）可以降解好氧过程中不可生物降解的物质，越来越多的事实证明，某些高氯化脂肪
族化合物在好氧情况下生物不能降解却能被厌氧生物转化。

８）可以转化氯化有机物，减少氯化有机物的生物毒性。
９）可以处理季节性排放的废水，厌氧生物可以降低内源代谢强度，使厌氧生物在饥饿

状态下存活时间长。
在处理某一特定废水时也应该了解厌氧工艺的不足之处。有时废水温度低，或浓度低，

或碱度不足，或者出水较高要求等情况都限制了厌氧处理技术的应用。厌氧工艺的缺点可
归纳如下：

１）由于厌氧微生物增殖缓慢，为增加反应器内生物量启动时间较长，一般需要 ８ ～ １２
周。

２）由于厌氧微生物增长缓慢，世代期长，处理低浓度或碳水化合物碱度不足废水时效
果不好。

３）在某些情况下，出水水质不能满足排放要求。厌氧方法虽然负荷高、去除有机物的
绝对量与进液浓度高，但其出水 ＣＯＤ浓度高于好氧处理，仍需要后处理才能达到较高的处
理要求。

４）水质浓度产生的甲烷的热量不足以使水温加热到 ３５ ℃的厌氧生物处理最佳温度。
５）含有硫酸根的废水会产生硫化物和气味。
６）无硝化作用。
７）氯化的脂肪族化合物对甲烷菌的毒性比好氧异养菌大。
８）低温下动力学速率低。
在处理高浓度有机废水时，综合近年来的研究和应用情况，直接采用好氧生物处理是不

可取的，因为这不仅要耗用大量的稀释水，而且要消耗大量的电能，此时应优先考虑采用厌
氧生物处理法，作为去除有机物的主要手段，或提高有机物的可生化性。而对高浓度有机废
水，仅通过厌氧生物处理，往往达不到出水的排放标准，还需要采用好氧生物处理作为后处
理，才能满足排放的要求。因此，处理高浓度有机废水应采用厌氧处理和好氧处理相配合的
技术路线。
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第 ７章 第二代厌氧生物反应工艺
２０世纪 ７０年代以后，随着社会经济和城市的发展，环境污染和能源紧张的问题变得越

来越严重，厌氧消化技术作为一种低能耗的有机废水生物处理方法，得到了人们越来越多的
重视。随着对厌氧消化理论不断深入地研究，人们相继开发了多种高效厌氧生物反应器，如
厌氧滤池（ＡＦ）反应器、升流式厌氧污泥床（ＵＡＳＢ）反应器、厌氧流化床（ＡＦＢ）反应器及厌氧
折流板（ＡＢＲ）反应器等，它们被广泛应用于城市废水和各种有机工业废水的处理中，均取得
了良好的效果，人们将它们统称为第二代厌氧生物反应器。

第二代厌氧反应器的共同特点是：① 分离了固体停留时间和水力停留时间，反应器的
固体停留时间（ＳＲＴ）较长，从而大大提高了反应器的容积有机负荷，缩短了水力停留时间
（ＨＲＴ）。其固体停留时间可以达到上百天，从而使得高浓度有机废水处理的停留时间从过
去的几天或几十天缩短到几小时或几天；② 反应器之所以有相应的结构或运行方式，是由
于在反应器内能够保持较高的生物量。如在厌氧滤池、厌氧膨胀床、厌氧流化床中，采用生
物固定化技术使微生物附着生长在载体表面，提高生物量并延长 ＳＲＴ；在升流式厌氧污泥床
反应器中，微生物互相粘结缠绕，形成紧密的颗粒污泥。颗粒污泥的形成，大大改善了活性
污泥的沉降性能，有效地减少了游离于消化液中的微生物个体数量，为保证出水水质和保持
反应器内生物量创造了条件，还保持了厌氧消化微生物的良好状态，为发挥其群体活性铺平
了道路。

第二代厌氧反应工艺的出现，改变了人们认为厌氧处理效率低、处理周期长的传统观
念，为厌氧反应器的推广应用奠定了基础，为有机废水的处理开辟了一个全新的领域。由于
第二代厌氧反应器解决了厌氧微生物生长缓慢（厌氧过程本身的特点）和生物量易被液体洗
出（传统消化池弱点）等弊端，因此，它们具有一些突出的优点：

１）具有高的有机负荷和水力负荷，因而反应器的容积比传统装置减少 ９０％以上；
２）在不利条件下（低温、冲击负荷、存在抑制物等）仍具有较高的稳定性；
３）反应器建造简单，结构紧凑，从而投资小，占地面积少，适合于各种规模并可作为运

行单元被结合在整体的处理技术中；
４）操作和管理简便，同时产生沼气。
近年来，厌氧消化工艺经过不断的研究、实践，取得了很大的发展和进步，其应用范围越

来越广阔，主要包括：① 用于城市废水处理厂污泥的稳定化处理；② 与好氧过程联合，用于
高浓度有机工业废水的处理；③ 垃圾渗滤液前处理；④ 低浓度有机废水的处理；⑤ 难降解
有机物的工业废水处理等。

７ ．１ 厌氧滤池

２０世纪 ５０年代中期，Ｃｏｕｌｔｅｒ等人在研究生活污水厌氧生物处理时，曾使用一种充填卵
石的反应器，这可谓是厌氧生物滤池工艺的早期尝试。美国斯坦福大学的 ＭｃＣａｒｔｙ 等人在
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总结已有的有机废水厌氧生物处理工作的基础上，对厌氧生物滤池工艺进行了研究，使其取
得较大的发展，同时他们从理论上进行了系统的阐述，于 ２０世纪 ６０年代末正式将其命名为
厌氧滤池。

传统的好氧生物系统一般的 ＣＯＤ容积负荷率在 ２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）以下，而在 ＭｃＣａｒｔｙ研究发
展厌氧滤池之前的厌氧反应器，一般 ＣＯＤ容积负荷率在 ４ ～ ５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）以下，但采用厌氧
滤池处理溶解性废水时进水 ＣＯＤ容积负荷可达到 １０ ～ １５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。因此，厌氧滤池的发
展大大提高了厌氧反应器的处理速率，使反应器容积大大减少，厌氧生物滤池工艺的研究和
开发，标志着厌氧消化技术进入了一个新的发展阶段。

７ ．１ ．１ 厌氧滤池应用概况

数十年来，经众多研究者努力，厌氧滤池在今天成为厌氧生物处理的一种重要工艺，并
得到广泛应用。据报道，厌氧滤池系统可处理食品加工、制药、酿酒、屠宰及溶剂生产等工业
废水，还可以处理生活污水。表 ７ ．１较详细列出了厌氧滤池处理各种污水的应用及运行概
况。

表 ７ ．１ 厌氧滤池处理各种废水的应用概况

废水类型
ＣＯＤ

／（ｇ·Ｌ－ １）

反应器容

积 ／ ｍ３

ＣＯＤ容积负荷

／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］
ＨＲＴ ／ ｄ 温度 ／ ℃

ＣＯＤ去除
率 ／ ％

滤池类型

小麦淀粉 ５．９ ～ １３．１ ３８０ ３．８ ０．９ 中温 ６５ 有回流
淀粉生产 １６．０ ～ ２０．０ １ ０００ ６ ～ １０ — ３６ ８０ 升流式
制 糖 ２０．０ １ ５００ × ２ ５．０ ～ １７．０ ０．５ ～ １．５ ３５ ５５ 升流式
甜菜制糖 ９．０ ～ ４０．０ ５０和 １００ — ＜ １．０ ３５ ７０ 升流式
食品加工 ２．６ ６．０ ６．０ １．３ 中温 ８１ 升流式
牛奶厂 ２．５ ９．０ ４．９ ０．５ ２８ ８２ 升流式
牛奶厂 ４．０ ５００ ５．８ ～ １１．６ １ ～ ２．２ ３０ ７３ ～ ９３ 下向流
屠宰场 １６．５ ２７．０ ６．１ １３．０ ４０ ６０ 升流式
养猪场 ２４．４ ２２．０ １２．４ ２．０ ３３ ～ ３７ ６８ 升流式
土豆加工 ７．６ ２０５ １１．６ ０．６８ ３６ ６０ 升流式
土豆烫漂 ２．０ ～ １０．０ １ ７００ ７．７ ０．７ ＞ ３０ ８０ 升流式
酒 糟 ４２．０ ～ ４７．０ １５０和 １８５ ５．４ ８．０ ５５ ７０ ～ ８０ 升流式
酒 糟 １６．５ ２７．０ ６．１ １３．０ ４０ ６０ 升流式

酒糟上清液 ９ — ７．２６ １．２ ２８ ８３．９ 部分填充
酒糟上清液 ９ — ６．０ １．５ ２８ ８７．７ 有回流
豆制品 ２４．０ １．０ ３．３ ７．３ 中温 ７２ 升流式
豆制品 ２２．０ １．０ ９．０ ２．４ 中温 ６８ 升流式
豆制品 ２０．３ ２．５ １１．１ １．８ ３０ ～ ３２ ７８．４ 升流式

黑碱液回收冷凝水 ７．０ ～ ８．０ ５．０ ７．０ ～ １０．０ １．０ 中温 ６５ ～ ８０ 升流式
化 工 １６．０ １ ３００ １６．０ １．０ ３５ ６５ 有回流
化 工 ９．１４ １ ３００ ７．５２ １．２ ３７ ６０．３ 升流式
制药废水 １．２ ～ １６ — ３．４ ０．５ ～ １ ２５ ６８．４ ～ ８６．９ 升流式
啤酒生产 ６ ～ ２４ — １．６ ３．８ ～ １５ ３５ ７９ 升流式
鱼类加工 ５ — １０．０ — 中温 ９０ 下向流
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７ ．１ ．２ 厌氧滤池工艺系统

厌氧滤池是一个内部填充有微生物附着填料的厌氧反应器。构造如图 ７ ． １ 所示，填料
浸没在水中，微生物附着在填料上，也有部分悬浮在填料空隙之间。污水从反应器的下部
（升流式厌氧滤池）或上部（下向流厌氧滤池）进入反应器，通过固定填料床，在厌氧微生物的
作用下，污水中的有机物被厌氧分解，并产生沼气。沼气气泡自下而上在滤池顶部释放出
来，进入沼气收集系统，净化后的水排出滤池外。

图 ７．１ 几种类型的厌氧生物滤池的构造

厌氧滤池常用滤料与塑料填料见图 ７ ． ２，其容积表面积一般是 １００ ｍ２ ／ ｍ３，空体积达到
９０％ ～ ９５％。滤料可以使微生物附着生长，但是其主要的作用是截留悬浮生长的污泥。可
以认为滤料介质是许多微型管状沉淀池，能够提高液 －固分离效率，使悬浮态的微生物污泥
截留在反应器内，也能够促进气 －固分离。有多种类型的滤料已经在厌氧滤池系统得到成
功应用，研究表明，横向流形式的滤料具有较强的气 －液 －固分离能力。

图 ７．２ 厌氧滤池使用的滤料
（Ｙｏｕｎｇ Ｊ． Ｃ． Ｆａｃｔｏｒｓ ａｆｆｅｃｔｉｎｇ ｔｈｅ ｄｅｓｉｇｎ ａｎｄ ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ ｏｆ ｕｐｆｌｏｗ ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｆｉｌｔｅｒｓ．Ｗａｔｅｒ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，１９９１，２４（８）：

１３３ ～ １５６．版权属于 Ｅｌｓｅｒｖｉｅｒ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｌｔｄ．复制得到允许）

厌氧滤池内污泥 ＶＳＳ的质量浓度可达 １０ ～ ２０ ｇ ／ Ｌ，滤池内厌氧污泥的保留主要由两种
方式完成：① 细菌在厌氧滤池内固定的填料表面形成生物膜；② 在填料之间细菌形成聚集
成絮体。高浓度厌氧污泥在反应器内的积累是厌氧滤池具有高速反应性能的生物学基础，
在一定的污泥比产甲烷活性下，厌氧反应器负荷与污泥浓度成正比。同时，厌氧滤池内形成
的厌氧污泥较厌氧接触工艺的污泥密度大、沉降性能好，因而其出水中的剩余污泥不存在分
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离困难的问题。由于厌氧滤池内可自行保留高浓度的污泥，也不需要污泥的回流。

７ ．１ ．３ 厌氧滤池的特点

厌氧滤池的特点是：
１）依靠填料的作用，反应器内可持留大量的生物体，使污泥停留时间达到 １００ ｄ。由于

污泥不易流失，无需进行污泥沉淀分离和回流。
２）各种不同的微生物自然分层固定于滤池的不同部位，使它们的微环境得到自然优

化，污泥的活性较高；厌氧污泥在厌氧滤池内有规律分布还使得反应器对有毒物质的适应能
力较强，可以生物降解的毒性物质在反应器内的浓度也呈现规律性的变化，加之厌氧生物膜
形成各种菌群的良好共生关系，在厌氧滤池内易于培养出适应有毒物质的厌氧污泥。

３）由于填料是固定的，废水进入厌氧滤池内，逐渐被细菌水解酸化，转化为乙酸和甲
烷，废水组成沿不同反应器高度逐渐变化。因此微生物种群的分布也呈现规律性。在底部
进水处，发酵细菌和产酸细菌占有最大比重，随着反应器高度的上升，产乙酸菌和产甲烷菌
逐渐增多并占主导地位。细菌的种类与废水成分有关，而在已酸化的废水中、发酵与产酸菌
不会有太大的浓度。

４）装置结构简单，易于建造；工艺运行稳定，易于操作。由于微生物以生物膜和颗粒污
泥的状态存在，再加上填料的屏障作用，冲击负荷不致引起污泥的大量流失。冲击负荷过
后，滤池能很快自动恢复到正常的工作状态。

５）因承受水力负荷的能力较强，与其他工艺相比，厌氧滤池工艺更适用于浓度较低的
有机废水的处理。

６）因装有填料，不仅造价偏高，而且易于堵塞，特别是滤池底部。因此厌氧滤池对废水
悬浮物有一定的限制。

７ ．１ ．４ 厌氧滤池的运行及影响因素

７ ．１ ．４ ．１ 填料

填料的选择对厌氧滤池的运行有重要的影响，具体的影响因素包括填料的材质、粒度、
表面状况、比表面积和孔隙率等。在我国，各单位先后选用了许多填料，其中有卵石、炉渣、
瓷环、塑料竹编空芯球、蜂窝填料、波纹填料、尼龙管、软纤维填料、包尔环等。Ｂｏｎａｓｔｒｅ 和
Ｐａｒｉｓ于 １９８９年提出了对厌氧滤池理想填料的建议，希望人们特别注意如下事项：① 保持较
高的容积表面积；② 质地粗糙，可使细菌附着；③ 保证生物惰性；④ 保证一定的机械强度；

⑤ 费用较小；⑥ 选择合适的形状、空隙度和填料尺寸。
对于块状填料，应选择适当的粒径，据报道，填料粒径应在 ０ ．２ ～ ６０ ｍｍ之间选用。粒径

较小的填料容易堵塞滤池，因此，实践中多选用 ２ ｃｍ以上的填料。
填料的容积表面积对厌氧滤池的行为影响不大，Ｖａｎ ｄｅｎ Ｂｅｒｇ 等研究了多种填料，结果

表明 ＡＦ的效果与填料的容积表面积没有太大的关系。Ｙｏｕｎｇ 和 Ｄａｈａｂ 采用容积表面积分
别为 ９８ ｍ２ ／ ｍ３ 和 １３８ ｍ２ ／ ｍ３ 的标准塑料填料进行试验，结果前者的 ＣＯＤ去除率较高。

填料表面的粗糙度和表面孔隙率会影响细菌的增殖速率。粗糙多孔的表面有助于生物
膜的形成。Ｖａｎ ｄｅｎ Ｂｅｒｇ等用多种材料作填料，发现排水瓦管粘土作为填料启动时反应器启
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动最快也更稳定。
填料的形状及孔隙大小也是重要因素。为此已有多种空心柱状、环状的填料问世。采

用空隙率较大的空心填料可能是有益的，因为厌氧滤池中厌氧菌大部分生长在填料之间的
空隙中，在表面生长的膜仅占 １ ／ ４ ～ １ ／ ２，因此大孔隙率有助于保留更多的污泥，同时有利于
防止堵塞。

厌氧滤池在 ０ ．８ ｍ高度时废水中的绝大多数有机物已去除，高度在 １ ｍ以上时 ＣＯＤ的
去除率几乎不再增加。过多增加填料高度只是增大了反应器的体积，在一定的进水流量和
浓度下，反应器容积增加，但 ＣＯＤ去除率没有明显变化。因此，一些研究者认为，在一定的
容积负荷率下，浅的填料高度可提供更有效的处理。但反应器填料高度小于 ２ ｍ时，污泥有
被冲出反应器的可能，而不能保持高的效率，同时有可能由于出水悬浮物的增多而使出水水
质下降。采用完全混合式的厌氧滤池工艺有助于使填料整个高度均匀起作用，因而能够增
加厌氧滤池的容积负荷率。

７ ．１ ．４ ．２ 温度的影响

大多数厌氧滤池在中温范围内运行，即温度为 ２５ ～ ４０ ℃，Ｇｅｎｕｎｇ 等采用厌氧滤池处理
低温低浓度废水，发现在１０ ～ ２５ ℃下仍能有效处理低浓度废水。他同时发现，当温度在
１０ ～ ２５ ℃范围变化时，ＢＯＤ的去除率并未受到影响，长期运行后，厌氧滤池也未堵塞，但是
低温运行时反应器负荷较低。在负荷增高后，情况有所不同。特别值得指出的是，不论采用
哪种温度范围的厌氧滤池工艺，若反应器温度已经确定，不能直接改变温度而使反应器成为
另一种温度范围，因为各温度范围生长的微生物种群是完全不同的。任何温度变动都会对
工艺的稳定运行产生不利影响。

７ ．１ ．４ ．３ ｐＨ值的影响

厌氧微生物对 ｐＨ值最为敏感，一般讲，反应器内 ｐＨ值应保持在 ６ ．５ ～ ７ ．８范围内，且应
尽量减少波动。稳定运行的厌氧滤池对 ｐＨ值变化有一定的承受能力，厌氧滤池系统 ｐＨ值
低于 ５ ．４时，维持 １２ ｈ后仍能很快恢复。Ｇｅｎｕｎｇ等中试表明，在处理酸性废水时，当进水 ｐＨ
值低至 ３并持续 ８ ｈ，对出水的 ｐＨ值没有影响。

７ ．１ ．４ ．４ 反应器的布水装置

生物滤池底部应设布水装置，使进水均匀地分布至整个底面上，以减轻短流程度。有关
参数可参考化工或发酵工程设备，但应当注意，当流速较小时，多孔环管和排管等分布器自
身也出现短流，且当悬浮物含量高时，易于堵塞。对直径较小的厌氧滤池可采用支管布水系
统，而对于直径较大的厌氧滤池则宜采用可拆卸的多管布水系统（图 ７ ． ３）。由于装有填料，
水流的横向扩散受到限制，因此每个喷口的服务面积不宜过大。经验表明，服务面积为
０ ．５ ～ １ ．０ ｍ２ 时，可取得较好的效果。

７ ．１ ．４ ．５ 反应器的启动

厌氧滤池的启动是指通过反应器内污泥在填料上成功挂膜，同时通过驯化并达到预定
的污泥浓度和活性，从而使反应器在设计负荷下正常运行的过程。厌氧滤池启动可采用投
加接种污泥（接种现有污水厂消化污泥），投加污泥可与一定量的待处理废水混合，加入反应
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图 ７．３ 厌氧滤池的进料系统示意图

器中停留 ３ ～ ５ ｄ，然后开始连续进液。开始时 ＣＯＤ负荷应低于 １ ． ０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），对于高浓度
和有毒废水要进行适当的稀释，并在启动过程中使稀释倍数逐渐减少。负荷应当逐渐增加，
一般当废水中可生物降解的 ＣＯＤ去除率达到 ８０％时，即可适当提高负荷。如此重复进行直
到达到反应器的设计能力。厌氧滤池在中断运行长达几个月后，可以很快恢复其原有的处
理能力，说明厌氧滤池采用间断运行是可行的。

Ｂｏｎａｓｔｒｅ和 Ｐａｒｉｓ提出了厌氧滤池启动的效率参数，依照它们的经验应该注意以下几类
参数：① 接种物的数量和质量；② 基质的组成；③ 基质的营养和缓冲能力；④ 初始 ＨＲＴ；

⑤ 流向；⑥ 回流率；⑦ 反应器类型；⑧ 投加甲醇以提高甲烷菌的合成速度。
依照 Ｃａｍｉｌｌｅｒｉ等的经验，亚硫酸盐在酵母废水处理中起到抑制作用，系统启动时必须去

除亚硫酸盐，只有去除后才能不会出现重大问题。Ｓａｌｋｉｎｏｊａ － Ｓａｌｏｎｅｎ 等为解决接种生物不
易在反应器填料上附着的问题，一开始让系统在好氧条件下运行，然后投加分泌粘液的微生
物，然后再厌氧运行。

７ ．１ ．４ ．６ 反应器的堵塞问题

对于升流式厌氧滤池，由于反应器底部污泥浓度特别高，因此容易引起反应器的堵塞。
堵塞问题是影响厌氧滤池应用的最主要的问题之一。据报道，升流式厌氧滤池底部污泥质
量浓度可高达 ６０ ｇ ／ Ｌ，由于堵塞问题难以解决，所以厌氧滤池以处理可溶性的有机废水占主
导地位。悬浮物的存在易于引起的堵塞，一般进水悬浮物的质量浓度应控制在 ２００ ｍｇ ／ Ｌ以
下。但是如果悬浮物可以生物降解并均匀分散在水中，则悬浮物对厌氧滤池几乎不产生不
利影响。填料的正确选择对含悬浮物的废水处理是很重要的，对含悬浮物的废水应选择粒
径较大或孔隙度大的填料。

采用下向流式厌氧滤池也有助于克服堵塞，在升流式厌氧滤池中，微生物以填料间的絮
体形式为主要的存在方式，而下向流式中微生物则几乎全部附着在填料上以生物膜的形式
存在，这是下向流厌氧滤池不易堵塞的原因，但同时下向流厌氧滤池也具有不易保存高浓度
污泥、细菌增殖缓慢等缺点。克服滤层堵塞也可通过改变滤池的运行方式来实现。

７ ．１ ．４ ．７ 反应器的运行方式

普通的厌氧滤池中污泥分布不均匀，容易发生进水部位堵塞、滤池空间不能充分利用等
问题，因此，许多研究者开发出出水回流的厌氧滤池、部分填充填料厌氧滤池及串联式厌氧
滤池等工艺。

Ｙｏｕｎｇ和 Ｙａｎｇ建议两个厌氧滤池串联运行来改善分级特性并能周期交换。他们认为多
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级串联有利于在每个反应设备内维持某些微生物所必需的生态条件，从而充分发挥各类微
生物的作用。当第一级滤池运行一段时间堵塞后，定期改变出水和进水方向可以改善运行
效果，同时，由于细胞内源分解作用的增加可以使生物体净产量减少。

７ ．２ 升流式厌氧污泥床反应器

升流式厌氧污泥床反应器（ＵＡＳＢ）是荷兰学者 Ｌｅｔｔｉｎｇａ等在 ２０ 世纪 ７０ 年代开发的。当
时他们在研究升流式厌氧滤池时注意到，大部分的净化作用和积累的大部分厌氧微生物均
在滤池的下部。于是便在滤池底部设置了一个不装填料的空间来积累更多的厌氧微生物，
后来全部取消了池内的填料，并在池子上部设置了一个气、液、固三相分离器，便产生了一种
结构简单、处理效能很高的新型厌氧反应器。由于这种反应器结构简单，不用填料，没有悬
浮物堵塞问题，因此一出现即引起广大废水处理工作者的注意，并很快被广泛应用于工业废
水和生活污水的处理中，成为第二代厌氧反应器的典型代表。

７ ．２ ．１ 升流式厌氧污泥床反应器应用概况

１９７３ ～ １９７７年，在荷兰 Ｗａｇｅｎｉｎｇｅｎ农业大学和 Ｄｅｌｆｔ 大学的帮助下，荷兰 ＣＳＭ 甜菜糖业
公司先后进行了容积为 ６ ｍ３、３０ ｍ３ 和 ２００ ｍ３ 的半生产性和生产性装置试验。在中温 ３５ ℃
左右的条件下，６ ｍ３ 装置的 ＣＯＤ 容积负荷达到了 ３６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），生产性装置达到了
１５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＣＯＤ的去除率为 ７０％ ～ ９０％。其后，联邦德国、比利时和美国的学者用 ＵＡＳＢ
装置进行了土豆淀粉加工废水、啤酒和酒精蒸馏废水、食品饮料废水、造纸废水的处理，均取
得良好的效果。据统计，到 １９８５ 年 ７ 月前建成或运行的 ＵＡＳＢ 反应器仅 ７０ 余座，到 １９８８
年，生产性 ＵＡＳＢ已达 １３０余座，到 １９９９年底，统计已有近 １ ４００座 ＵＡＳＢ的生产装置投入运
行，其中仅荷兰两家公司于 １９９４年前在世界各地已承建的达 ２００ 多座装置。最近有些国家
已把 ＵＡＳＢ成功地应用于城市污水处理。国外部分 ＵＡＳＢ反应器的应用情况见表 ７ ．２。

表 ７．２ 国外部分 ＵＡＳＢ反应器的应用情况

废水类型 使用国家 装置数
ＣＯＤ设计负荷 ／
［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］

反应器体积 ／ ｍ３ 温度 ／ ℃

甜菜制糖 荷 兰 ７ １２．５ ～ １７ ２００ ～ １ ７００ ３０ ～ ３５
原联邦德国 ２ ９．１２ ２ ３００，１ ５００ ３０ ～ ３５
奥 地 利 １ ８ ３ ０４０ ３０ ～ ３５

土豆加工 荷 兰 ８ ５ ～ １１ ２４０ ～ １ ５００ ３０ ～ ３５
美 国 １ ６ ２ ２００ ３０ ～ ３５
瑞 士 １ ８．５ ６００ ３０ ～ ３５

土豆淀粉 荷 兰 ２ １０．３ ～ １０．９ １ ７００，５ ５００ ３０ ～ ３５
美 国 １ １１．１ １ ８００ ３０ ～ ３５

玉米淀粉 荷 兰 １ １０ ～ １２ ９００ ３０ ～ ３５
小麦淀粉 爱 尔 兰 １ ９ ２ ２００ ３０ ～ ３５

澳大利亚 １ ９．３ ４ ２００ ３０ ～ ３５
大麦淀粉 芬 兰 １ ８ ４２０ ３０ ～ ３５
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续表 ７．２

废水类型 使用国家 装置数
ＣＯＤ设计负荷 ／
［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］

反应器体积 ／ ｍ３ 温度 ／ ℃

酒 精 荷 兰 １ １６ ７００ ３０ ～ ３５
联邦德国 １ ９ ２ ３００ ３０ ～ ３５
美 国 １ ７．００ ２ １００ ３０ ～ ３５
美 国 ２ １０．３ ～ １０．８ １ ８００ ～ ５ ０００ ３０ ～ ３５

酵 母 沙特阿拉伯 １ １０．５ ９５０ ３０ ～ ３５
啤 酒 荷 兰 １ ５ ～ １０ １ ４００ ２３

美 国 １ １４ ４ ６００ ３０ ～ ３５
美 国 １ ５．７ １ ５００ ２０

屠 宰 荷 兰 １ ３ ～ ５ ６００ ２４
牛 奶 加 拿 大 １ ６ ～ ８ ４５０ ２４

国内对 ＵＡＳＢ的研究起步于 １９８１年，清华大学、北京环境科学研究院、哈尔滨建筑工程
学院等单位先后进行了用 ＵＡＳＢ处理多种有机废水的研究。目前已建成并投产运行了一些
生产性的 ＵＡＳＢ装置，部分应用情况见表 ７ ．３。

表 ７．３ 国内部分 ＵＡＳＢ反应器运行情况

序号 单位（企业）名称
ＵＡＳＢ

体积 ／ ｍ３

废水量

／（ｍ３·ｄ－ １）
ＣＯＤ容积负荷

／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］
运行
状态

１ 滕州市计生协会宏大淀粉厂废水治理工程 ５８８ ２ １００ ５ 验收

２ 枣庄市泰昌玉米淀粉厂废水治理工程 ５００ ５００ ５ 验收

３ 滕州市鑫源淀粉厂废水治理工程 ２４０ ４００ ５ 验收
４ 山东三九味精集团荏平光明淀粉厂废水治

理工程
１ ４７１ ２ ８００ ６ 验收

５ 诸城市兴留玉米开发有限公司淀粉厂废水
治理工程

３ ２００ ２ ０００ ７ 验收

６ 诸城市兴贸玉米开发有限公司酵母厂废水
治理工程

３ ２００ ２ ０００ ７ 验收

７ 滨州金汇玉米开发有限公司废水治理工程 ６ １７０ ６ ０００ ５ 在调

８ 沂水玉米制品有限公司废水治理工程 １ ９５０ ２ ３００ ５ 验收

９ 博兴兴粮玉米加工有限公司废水治理工程 １ ０００ ６００ ５ 在调

１０ 诸城外贸成武淀粉厂废水治理工程 ８ ５４０ ３ ６００ ５ 在调

１１ 秦皇岛淀粉废水治理工程 ５ ７８４ ３ ７８０ ５ 在调

１２ 诸城市淀粉股份有限公司废水治理工程 ３ ２５０ ２ ０００ ７ 在调

１３ 河北霸州兴禹玉米有限公司污水治理工程 １ １５５ ８００ ７ 在调

１４ 沈阳万顺达淀粉有限公司废水治理工程 ２ １３６ １ ０００ ７ 在建

１５ 广东省鹤山淀粉有限公司废水治理工程 １ ３５５ １ ０００ ８ 在建

１６ 广东开平市淀粉有限公司废水治理工程 １ ３３０ ２ ４００ ８ 在建

１７ 吉林梨树县飞跃淀粉厂废水治理工程 ２ ３５４ １ ０００ ５ 在建
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７ ．２ ．２ ＵＡＳＢ反应器的原理

图 ７．４ ＵＡＳＢ反应器示意图

７ ．２ ．２ ．１ ＵＡＳＢ反应器的原理

图 ７ ． ４ 为 ＵＡＳＢ 反应器示意图。ＵＡＳＢ 反
应器废水被尽可能均匀地引入反应器的底部，
污水向上通过包含颗粒污泥或悬浮层絮状污泥
的污泥床。厌氧反应发生在废水与污泥颗粒的
接触过程。在厌氧状态下产生的沼气（主要是
甲烷和二氧化碳）引起内部的循环，这对于颗粒
污泥的形成和维持有利。沉淀性能较差的污泥
颗粒或絮体，在气流的作用下于反应器上部形
成悬浮污泥层。在污泥层形成的一些气体附着
在污泥颗粒上，附着和没有附着的气体向反应
器顶部上升。当消化液（含沼气、污水和污泥混
合液）上升到三相分离器时，气体受反射板的作
用折向气室而与消化液分离；污泥和污水进入
上部静置沉淀区，受重力作用泥水分离，上清液
从沉淀区上部排出，污泥被截留于沉淀区下部，
并通过斜壁返回反应区内。三相分离器的工作，可以使混合液中的污泥沉淀分离并重新絮
凝，有利于提高反应器内的污泥浓度，而高浓度的活性污泥是 ＵＡＳＢ反应器高效稳定运行的
重要条件。

７ ．２ ．２ ．２ ＵＡＳＢ反应器的构成

通过上述描述可知，ＵＡＳＢ反应器主要由下列几部分组成。
１）进水配水系统。进水配水系统主要是将废水尽可能均匀地分配到整个反应器，并具

有一定的水力搅拌功能。它是反应器高效运行的关键之一。
２）反应区。其中包括污泥床区和污泥悬浮层区，有机物主要在这里被厌氧菌所分解，

是反应器的主要部位。污泥床主要由沉降性能良好的厌氧污泥组成，ＳＳ质量浓度可达５０ ～
１００ ｇ ／ Ｌ或更高。污泥悬浮层主要靠反应过程中产生的气体的上升搅拌作用形成，污泥质量
浓度较低，ＳＳ一般在 ５ ～ ４０ ｇ ／ Ｌ范围内。

３）三相分离器，由沉淀区、回流缝和气封组成，其功能是把沼气、污泥和液体分开。污
泥经沉淀区沉淀后由回流缝回流到反应区，沼气分离后进入气室。三相分离器的分离效果
将直接影响反应器的处理效果。

４）出水系统。其作用是把沉淀区表层处理过的水均匀地加以收集，排出反应器。
５）气室。也称集气罩，其作用是收集沼气。
６）浮渣清除系统。其功能是清除沉淀区液面和气室表面的浮渣。如浮渣不多可省略。
７）排泥系统。其功能是均匀地排除反应区的剩余污泥。
在 ＵＡＳＢ反应器中，最重要的设备是三相分离器，这一设备安装在反应器的顶部并将反
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应器分为下部的反应区和上部的沉淀区。为了在沉淀器中取得对上升流中污泥絮体或颗粒
的满意沉淀效果，三相分离器的一个主要目的就是尽可能有效地分离从污泥床中产生的沼
气，特别是在高负荷的情况下。集气室下面反射板的作用是防止沼气通过集气室之间的缝
隙逸出沉淀室。另外挡板还有利于减少反应室内高产气量所造成的液体紊动。

ＵＡＳＢ系统稳定运行的原因在于：① 反应器内形成沉降性良好的颗粒污泥或絮体污泥；

② 由产气和进水的均匀分布所形成的良好的自然搅拌作用；③ 设计合理的污泥沉淀系统
和三相分离系统，使沉淀性能良好的污泥保持在 ＵＡＳＢ系统内。

根据不同废水水质，ＵＡＳＢ 反应器的构造有所不同，主要可分为开放式和封闭式两种。
如图 ７ ．５所示。

图 ７．５ 开放式和封闭式 ＵＡＳＢ反应器

敞开式 ＵＡＳＢ反应器的特点是反应器的顶部不密封，不收集沉淀区液面释放出的沼气，
有时虽然也加盖，但不一定密封，其目的是为了防止散发臭气。这种 ＵＡＳＢ反应器主要适用
于处理中低浓度的有机废水，中低浓度废水经反应区后，出水中的有机物浓度已较低，所以
在沉淀区产生的沼气数量较少，一般不回收。这种形式的反应器构造比较简单，易于施工安
装和维修。

封闭式 ＵＡＳＢ反应器的特点是反应器的顶部是密封的。三相分离器的构造也与前者有
所不同，它不需要专门的集气室，而在液面与池顶之间形成一个大的集气室，可以同时收集
到反应区和沉淀区产生的沼气。这种形式的反应器适用于处理高浓度有机废水或含硫酸盐
较多的有机废水。因为处理高浓度有机废水时，在沉淀区仍有较多的沼气逸出，必须进行回
收，并可较好地防止臭气释放。这种形式的反应器的池顶可以是固定的，也可做成浮盖式
的。

ＵＡＳＢ反应器水平截面一般采用圆形或矩形，反应器的材料常用钢结构或钢混结构。采
用钢结构时，常为圆柱形池子，当采用钢混结构时，常为矩形池子。由于三相分离器的构造
要求，采用矩形池子便于设计、施工和安装。图 ７ ．６ 为目前应用的 ＵＡＳＢ反应器几种主要构
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造形式，可分为两类，一类是周边出沼气，顶部出水的构造形式，如图 ７ ． ６（ａ）所示；另一类为
周边出水，顶部出沼气，如图 ７ ．６（ｂ）所示；当反应器容积较大时，也可设多个出水口或多个
沼气出口的组合形式，如图 ７ ．６（ｃ）所示。

图 ７．６ 不同构造形式的 ＵＡＳＢ反应器
１—进水；２—出水；３—沼气；４—污泥床；５—污泥悬浮层；６—三相分离器

７ ．２ ．３ ＵＡＳＢ反应器的特点

由于在 ＵＡＳＢ反应器中能够培养得到一种具有良好沉降性能和高比产甲烷活性的颗粒
厌氧污泥，因而相对于其他同类装置，颗粒污泥 ＵＡＳＢ反应器具有一定的优势。其突出特点
为：

１）有机负荷较高，水力负荷能满足要求。
２）提供一个有利于污泥絮凝和颗粒化的物理条件，并通过工艺条件的合理控制，使厌

氧污泥能保持良好的沉淀性能。
３）通过污泥的颗粒化和流化作用，形成一个相对稳定的厌氧微生物生态环境，并使其

与基质充分接触，最大限度地发挥生物的转化能力。
４）污泥颗粒化后使反应器对不利条件的抗性增强。
５）用于将污泥或流出液人工回流的机械搅拌一般维持在最低限度，甚至可完全取消，

尤其是颗粒污泥 ＵＡＳＢ反应器，由于颗粒污泥的密度比人工载体小，在一定的水力负荷下，
可以靠反应器内产生的气体来实现污泥与基质的充分接触。因此，ＵＡＳＢ可省去搅拌和回流
污泥所需的设备和能耗。

６）在反应器上部设置的三相分离器，使消化液携带的污泥能自动返回反应区内，对沉
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降良好的污泥或颗粒污泥避免了附设沉淀分离装置、辅助脱气装置和回流污泥设备，简化了
工艺，节约了投资和运行费用。

７）在反应器内不需投加填料和载体，提高了容积利用率，避免了堵塞问题。
正因如此，ＵＡＳＢ反应器已成为第二代厌氧处理反应器中发展最为迅速、应用最为广泛

的装置。目前 ＵＡＳＢ反应器不仅用于处理高、中等浓度的有机废水，也开始用于处理如城市
废水这样的低浓度有机废水。但大量工程应用显示，以 ＵＡＳＢ为代表的第二代厌氧反应器
还存在一些不足，如当反应器布水系统等已经确定后，如果在低温条件下运行，或在启动初
期（只能在低负荷下运行），或处理较低浓度有机废水时，由于不可能产生大量沼气的较强扰
动，反应器中混合效果较差，从而出现短流。如果提高反应器的水力负荷来改善混合状况，
则会出现污泥流失。

７ ．２ ．４ ＵＡＳＢ反应器的启动

废水厌氧生物处理反应器成功启动的标志是，在反应器中短期内培养出活性高、沉降性
能优良并适用于处理废水水质的厌氧污泥。在实际工程中，生产性厌氧反应器建造完成后，
快速顺利地启动反应器是整个废水处理工程中的关键性因素。

７ ．２ ．４ ．１ ＵＡＳＢ反应器投产初期的操作

１ ．ＵＡＳＢ反应器投产初期的操作原则
１）选取性能优良的接种污泥，以保证反应器有较好的微生物种源；污泥中存在一些可

供细菌附着的载体物质微粒，对刺激和启动细胞聚集有益。添加部分颗粒污泥或破碎的颗
粒污泥，也可加快污泥颗粒化进程；

２）控制合适的反应器环境，以促进厌氧细菌（特别是产甲烷细菌）的增殖；
３）控制工艺条件，以促进污泥的颗粒化。
２ ．ＵＡＳＢ反应器启动的要点
１）接种 ＶＳＳ污泥量为 １２ ～ １５ ｋｇ ／ ｍ３（中温性）；
２）初始污泥 ＣＯＤ负荷率为 ０ ．０５ ～ ０ ．１ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）；
３）当进水 ＣＯＤ质量浓度大于 ５ ０００ ｍｇ ／ Ｌ时，采用出水循环或稀释进水；
４）保持乙酸质量浓度约为 ８００ ～ １ ０００ ｍｇ ／ Ｌ；
５）除非 ＶＦＡ的降解率超过 ８０％，否则不增加污泥负荷率；
６）允许稳定性差的污泥流失，洗出的污泥不再返回反应器；
７）截住重质污泥。

７ ．２ ．４ ．２ 工艺条件的控制

ＵＡＳＢ的启动分为两个阶段：第一阶段是接种污泥在适宜的驯化过程中获得一个合理分
布的微生物群体；第二阶段是这种合理分布群体的大量生长、繁殖。

１ ．接种污泥
接种污泥的数量和活性是影响反应器成功启动的重要因素。不同的污泥接种量宏观的

表现为反应器中污泥床高度不同。污泥床厚度以 ２ ～ ３ ｍ为宜，太厚或过浅会加大沟流和短
流。Ｌｅｔｔｉｎｇａ认为，中温性 ＵＡＳＢ反应器接种稠密型污泥 ＶＳＳ时接种量范围为 １２ ～ １５ ｋｇ ／ ｍ３，
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接种稀薄型污泥时接种量大约为 ６ ｋｇ ／ ｍ３ 左右；高温性 ＵＡＳＢ反应器最佳接种量范围为 ６ ～
１５ ｋｇ ／ ｍ３。

２ ．废水性质
Ｌｅｔｔｉｎｇａ认为，低浓度废水有利于 ＵＡＳＢ反应器的启动，主要是有利于其中污泥的结团，

在低浓度下可避免毒物积累。ＣＯＤ质量浓度大于 ４ ０００ ｍｇ ／ Ｌ时，废水采用出水回流或稀释
为宜，以降低局部区域的基质浓度。

启动过程中，悬浮物质量浓度应控制在 ２ ｇ ／ Ｌ 以下。在处理粪便污水时，进水 ＳＳ 质量
浓度应控制在 ３ ．２５ ～ ４ ．０２ ｇ ／ Ｌ之间。ＵＡＳＢ反应器若采用颗粒污泥接种，随着启动过程的推
进，反应器中颗粒污泥逐渐消失，究其原因，除了氨态氮的毒害作用外，悬浮物的影响也较
大。

对可生化性较差的废水，启动时适当加入易生化物质是有益的，如北京环保所处理醋酸
生产废水和苯二甲酸生产废水时，分别添加了生活污水和淀粉，对 ＵＡＳＢ反应器的启动起到
了很好的加速作用。

３ ．反应器的升温速率
不同种群产甲烷细菌对其适宜的生长温度范围均有严格要求。研究发现，反应器升温

速率太快，会导致内部污泥的产甲烷活性短期下降。较合理的升温速率为 ２ ～ ３ ℃ ／ ｄ，最快
不宜超过 ５ ℃ ／ ｄ。

４ ．进水 ｐＨ值控制
在厌氧发酵过程中，环境的 ｐＨ值对产甲烷细菌的活性影响很大，通常认为最适宜的 ｐＨ

值为 ６ ．５ ～ ７ ．５。因此，启动初期进水 ｐＨ值应控制在 ７ ．５ ～ ８ ．０范围内。
５ ．进水方式
进水方式可在一定程度上影响反应器的启动时间。在反应器的启动初期，由于反应器

所能承受的有机负荷较低，可以采用出水回流与原水混合，间歇脉冲的进料方式，反应器可
在预定的时间内完成正常的启动，通过对反应器的产气速率进行分析发现，每天进料 ５ ～
６次，每次进料时间以 ４ ｈ左右为宜。

６ ．反应器进水温度控制
影响反应器消化温度的主要因素包括：进水中的热量值、反应器中有机物的降解产能反

应和反应器的散热速率。在生产性反应器的启动后期，应采取一定的有效措施，平衡诸影响
因素对反应器消化温度的影响，控制和维持反应器的正常消化温度。研究发现，通过对回流
水加热，将进水温度维持在高于反应器工作温度 ８ ～ １５ ℃的范围，可保证反应器中微生物在
规定的工作条件下进行正常的厌氧发酵。

７ ．反应器容积负荷增加方式
反应器的容积负荷直接反映了基质与微生物之间的平衡关系。在确定的反应器中，不

同运行时期微生物对有机物降解能力存在着差异。反应器启动初期，容积负荷应控制在合
理的限度内，否则将会引起反应器性能的恶化。

有机负荷操作控制条件为：当 ＣＯＤ去除率大于 ８０％，出水 ｐＨ值为 ７ ． ０ ～ ７ ． ５，稳定运行
４ ～ ６ ｄ后，再提高负荷。每次 ＣＯＤ负荷提高的幅度为 ０ ．５ ～ １ ．０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。
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８ ．启动阶段完成的判定
反应器的有机负荷、污泥活性和沉降性能、污泥中微生物群体、气体中甲烷含量等参数

在启动过程中均发生不同程度的变化。可以通过分析反应器耐冲击负荷的稳定性来评价反
应器启动终止与否。

有机负荷的突然增大，使得反应器出水 ＣＯＤ、产气量和 ｐＨ值都迅速发生变化。但由于
反应器中已培养出活性较高、沉降性能优良的厌氧污泥，因此，当冲击负荷结束后，系统就能
很快恢复原来状态。说明系统已具有一定的稳定性，此时认为反应器已经完成了启动过程，
可以进入负荷提高或运行阶段。

７ ．２ ．４ ．３ 缩短 ＵＡＳＢ启动时间的新途径

针对 ＵＡＳＢ反应器启动慢这一限制其广泛利用的因素，环保工作者进行了大量的研究，
以获得有效的措施缩短其启动时间。

１ ．投加无机絮凝剂或高聚物
为了保证反应器内的最佳生长条件，必要时可改变废水的成分，其方法是向进水中投加

养分、维生素和促进剂等。Ｍａｃａｒｉｅ和 Ｇｒｙｏｔ研究发现，在处理生物难降解有机污染物亚甲基
安息香酸废水时，向废水中投加 ＦｅＳＯ４ 和生物易降解培养基后，可以有效地降低原系统的氧
化还原能力，达到一个合适的亚甲基源水平，缩短 ＵＡＳＢ的启动时间。另一项研究表明，在
ＵＡＳＢ反应器启动时，向反应器内加入质量浓度为 ７５０ ｍｇ ／ Ｌ亲水性高聚物（ＷＡＰ）能够加速
颗粒污泥的形成，从而缩短启动时间。

２ ．投加细微颗粒物
在 ＵＡＳＢ启动初期，人为地向反应器中投加适量的细微颗粒物如粘土、陶粒、颗粒活性

炭等，有利于缩短颗粒污泥的出现时间，但投加过量的惰性颗粒会在水力冲刷和沼气搅拌下
相互撞击、摩擦，造成强烈的剪切作用，阻碍初成体的聚集和粘结，对于颗粒污泥的成长有害
无益。周律在反应器中投加了少量陶粒、颗粒活性炭等，启动时间明显缩短，这部分细颗粒
物的体积约占反应器有效容积的 ２％ ～ ３％。用石化厂含有机氯化物的废水进行对比试验
表明，在其他条件相同时，投加粒径小于 ０ ． ４ ｍｍ 的颗粒活性炭后，启动时间几乎缩短了一
半。启动阶段投加的细颗粒物似乎仅起着初期颗粒污泥晶核的作用，这是利用颗粒物的表
面性质，在短期内加快那些易于形成颗粒污泥的细菌在细颗粒物表面的富集。另外，初期投
加细颗粒物后，系统的稳定性和最大有机负荷都有明显的提高。试验中还发现，启动 ＵＡＳＢ
反应器时要求严格的水力负荷和有机负荷控制，在投加细颗粒物后这些控制措施显得并不
重要了。

综上所述，足量的高浓度、高活性颗粒污泥的形成是 ＵＡＳＢ启动成功的关键与标志。启
动方式对于 ＵＡＳＢ的启动时间长短影响很大，影响 ＵＡＳＢ启动的因素很多，解决问题的方法
具有一定的共性，但针对每一种特定的废水，启动的方式应进行适当的调整，对一些加速启
动的特殊手段最好能够以实验数据加以指导。

７ ．２ ．５ ＵＡＳＢ反应器的运行控制与管理

７ ．２ ．５ ．１ ＵＡＳＢ的调试

ＵＡＳＢ调试之前需对反应器进行气密性试验，确保无泄漏后，配备与所处理废水特性相
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似的污泥作为接种污泥，ＶＳＳ种污泥量大于 １０ ｋｇ ／ ｍ３，污泥 ＣＯＤ负荷为 ０．０５ ～ ０．１ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ），
污泥量小时可进行复壮和驯化培养。在培养初期，进水应循环升温，升温日平均不超过
２ ℃，接近设计温度逐渐进料，初始进料应采用间歇式进料方式，进料 ＣＯＤ负荷 ０．２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），
待产沼气高峰过后，视其 ｐＨ 值及挥发酸的高低（ＶＦＡ 质量浓度不大于 ２００ ｍｇ ／ Ｌ），增加负
荷，稳定运行一阶段，逐步缩短进料间隔时间，保持恒温运行，并注意污泥回流，逐渐达到设
计能力。应当注意：废水中原来存在和产生出来的各种挥发酸在未能有效分解之前，不应增
加反应器负荷。同一负荷要稳定运行一段时间，视运行状况，再改变负荷量。由于厌氧污泥
增殖缓慢，厌氧调试运行时间一般较长，大约需 ２ ～ ６个月的时间，种污泥量大可缩短调试时
间。污泥一旦成熟，就可以长期贮存，并且可以季节性或间歇性运转，二次起动的时间也将
会大大缩短。运行过程中，反应器内的环境条件应控制在有利于厌氧细菌（产甲烷菌）的繁
殖。

７ ．２ ．５ ．２ 颗粒污泥的形成过程和环境

有机负荷小于或等于 ２ ｇ ／（ｍ３·ｄ），起动时间约 １ ～ ２ 个月，沉淀性能较好的污泥已不被
冲洗流失，随着时间的推移应逐渐增加机负荷，细小污泥会被冲出，较重污泥留在反应器内，
最终使粒子成为 １ ～ ５ ｍｍ左右的污泥颗粒，污泥的活性尤其产甲烷能力得到提高。当 ＣＯＤ
负荷大于 ５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，反应器内的污泥量逐渐增加，颗粒污泥床形成并逐渐增高，去除效
率及处理负荷迅速提高。试验及运行实践证明：培养颗粒污泥的运行条件为 ＣＯＤ负荷 ５ ～
６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），污泥 ＣＯＤ负荷 ０ ．２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）左右，在 ３ ～ ４个月左右的时间，颗粒污泥可能形
成。颗粒污泥的种类分为杆菌颗粒、丝菌颗粒，紧密球状颗粒三种。最好的污泥类型当属丝
菌颗粒，它主要由松散、互卷的丝状菌组成的大致球形颗粒。颗粒污泥形成后，工艺运行条
件若改变，颗粒污泥仍会消失。研究者认为，影响污泥颗粒化的主要因素是反应器的有机负
荷（污泥负荷）与运行控制条件。

７ ．２ ．５ ．３ ＵＡＳＢ反应器的运行控制与管理

反应器正常运行后，主要观测控制的指标有：进水水质、温度、处理负荷、沼气组分、出水
的挥发酸含量与微生物的种类、污泥沉降性能及停留时间等。简单地讲，进水水质要稳定，
水量均匀，增加负荷也应逐渐提高，不要有较大波动，运行温度要恒定，每日波动范围不超过
２ ℃，同时监测化验出水挥发酸（ＶＦＡ ＜ ３００ ｍｇ ／ Ｌ），正确控制有机负荷，这样可以尽快形成较
大的颗粒污泥。研究者认为：挥发酸的高低是颗粒污泥形成不同类型的重要因素，控制反应
器出水的挥发酸浓度来选择污泥的优势菌种，利用甲烷丝菌基质亲合力较高的特点，维持低
的出水乙酸浓度来达到使甲烷丝菌成为主要降解乙酸的产甲烷优势菌的目的。在 ５３ ℃ ±
２ ℃，出水乙酸质量浓度低于 ２００ ｍｇ ／ Ｌ，增加负荷率，可培养出含甲烷丝菌为主的颗粒污泥，
当出水乙酸浓度高时，增加负荷可培养出含甲烷八叠球菌为主的颗粒污泥。实践证明，控制
反应器的有机负荷和提高污泥的沉淀性是控制污泥过量流失的主要手段。

应当注意的是，合理的反应器的碱度及氮磷营养，对正常厌氧消化起重要作用。如果反
应器中碱度及缓冲力不够，厌氧消化所产生的有机酸将会使反应器消化液的碱度 ｐＨ 值下
降到抑制产甲烷反应的程度，对于缓冲能力很低的反应器适当添加重碳酸钠，有提高沼气产
量、控制 ｐＨ值碱度、沉淀有毒金属、提高污泥的沉淀性能与处理效果等作用。
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７ ．２ ．５ ．４ ＵＡＳＢ反应器污泥流失的原因及控制对策

虽然 ＵＡＳＢ反应器设置了三相分离器，但其正常工作有一定的条件制约，当这些条件不
能满足时，其工作状态也会失控。在启动过程中，由于污泥尚未颗粒化，因此出水会带出一
定量的轻质污泥。但污泥颗粒化是一个连续渐进的过程，每次提高有机质负荷率所引起的
污泥流失不应该太多，特别应该防止进水不均匀造成的冲击负荷的影响。通常反应器的污
泥流失可分为三种情况：

１）沉淀室中的悬浮污泥层表面保持在出水堰以下，污泥的流失量低于污泥的增长量；
２）在有机质负荷率相对稳定的条件下，悬浮污泥层升至出水堰处，此时应及时排放剩

余污泥；
３）由于冲击负荷或水质突变，污泥过度膨胀，导致污泥大量流失。
污泥的过量积累和过量流失均不利于反应器的正常运行，因此必须加以有效控制。对

于污泥过量积累，控制的措施较简单，只需排除过量部分即可；但对于污泥过量流失，则需要
通过控制工艺条件来加以抑制。通常，调节有机质负荷是控制污泥过量流失的主要方法，而
提高污泥沉淀性能则是防止污泥流失的根本途径。从控制上来说，有机质负荷控制容易在
短期内见效，而提高污泥沉淀性能则需要较长的时间。为了弥补启动中污泥过量流失的影
响，可在 ＵＡＳＢ反应器后设置停留时间 ２ ～ ３ ｈ的沉淀池，以产生以下效果：

１）可加速污泥的积累、缩短启动时间；
２）去除悬浮物，提高出水水质；
３）遇冲击负荷时，可回收流失的污泥，保持工艺运行的稳定性；
４）污泥返回反应器进一步分解，可减少污泥排放量。

７ ．２ ．６ ＵＡＳＢ反应器颗粒污泥的培养

ＵＡＳＢ反应器中污泥的存在形式分为絮状污泥和颗粒污泥。在设计与运行负荷都不太
高的情况下，絮状污泥完全可以满足要求。但从技术经济角度考虑，颗粒污泥的出现标志着
高负荷厌氧反应器的成功设计与运行。在 ＵＡＳＢ反应器启动过程中，如果有足够的颗粒污
泥作为种泥，将为反应器的启动运行提供很多方便，但实际情况是大多 ＵＡＳＢ反应器在启动
初期都采用城市污水污泥作为种泥。

当结束反应器的初始启动以后，污泥已适应废水水质并具有一定去除有机物的能力，此
时应及时提高负荷率，把污泥 ＣＯＤ负荷提高至 ０ ．２５ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）以上或将进水 ＣＯＤ容积负荷
提高至 ２ ．０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）以上，使微生物获得足够的养料。此时在反应器底部可发现细小的颗
粒污泥。开始粒径为 ０ ．１ ～ ０ ．２ ｍｍ左右。由于本阶段污泥以絮状污泥为主，随着有机负荷
率的提高，沼气产量增大，会出现絮状污泥流失现象，反应器的污泥浓度会有所减少，新生成
的颗粒污泥由于其相对密度较大（１ ． ０５ 左右）可保留在池底。由于颗粒污泥中微生物活性
较高，反应器的处理效能不仅不会降低，反而会有所提高。絮状污泥的流失和淘汰，使反应
器底部的颗粒污泥能够获得足够的养料，有利于颗粒污泥的增长。从启动初期结束到颗粒
污泥出现约 ４ ～ ６周，反应器的污泥 ＣＯＤ负荷应已达到 ０ ．３ ｋｇ ／（ｋｇＶＳＳ·ｄ）以上，而 ＣＯＤ容积
负荷率也达到 ３ ～ ５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）左右。为了加速污泥的增殖，随后应尽快把 ＣＯＤ负荷率提高
至 ０ ．４ ～ ０ ．５ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）左右，促使微生物快速生长。反应器内的污泥总量将重新回升。反
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应器的 ＣＯＤ容积负荷以每次 １ ～ ２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）逐步提高，每次提高负荷的条件是反应器的出
水 ＣＯＤ去除率大于 ８０％，或出水挥发酸质量浓度在 ２００ ～ ３００ ｍｇ ／ Ｌ，经过 ２ ～ ３ 个月，反应器
内的平均污泥质量浓度将从 ５ ～ １０ ｇ ／ Ｌ 达到 ３０ ～ ４０ ｇ ／ Ｌ，反应器稳定运行的进水 ＣＯＤ 容积
负荷可达 ６ ～ ８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），最高可达 １５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），这时颗粒污泥培养成功。之后维持
ＵＡＳＢ反应器污泥量占总体积的 １ ／ ３ ～ １ ／ ２，ＵＡＳＢ反应器就可以投入正常性的运行管理。

在培养颗粒污泥阶段，应注意以下条件：
１）适宜的营养：保持 ＣＯＤ∶Ｎ∶ Ｐ ＝ ２００ ∶５ ∶１，如废水中缺乏氮磷，则应加以补充；
２）严格控制有毒物质浓度，使其在允许浓度以下；
３）保持 ｐＨ值在 ６ ．５ ～ ７ ．５ 之间，对含碳水化合物为主的有机废水，必须在反应器内保

持碱度（ＣａＣＯ３）在 １ ０００ ｍｇ ／ Ｌ左右，维持足够的缓冲能力，确保 ｐＨ值在上述范围内；
４）为了给微生物提供足够的养料，应在不发生酸化的前提下，尽快把 ＣＯＤ污泥负荷率

提高到 ０ ．５ ～ ０ ．６ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）并保持表面负荷在 ０ ．３ ｍ３ ／（ｍ２·ｈ）以上，以加速颗粒化进程；
５）根据废水的化学性质，考虑是否补充微量元素，如 Ｃａ２ ＋、Ｆｅ３ ＋、Ｎｉ２ ＋、Ｃｏ２ ＋等。

７ ．２ ．７ 厌氧颗粒污泥的形成和特性

颗粒污泥是厌氧微生物在不需依赖惰性载体的情况下，依靠自固定化形成的一种结构
紧密的污泥聚集体，它是一个具有自我平衡能力的微生物系统，它具有规则完整的外形、很
好的沉降性能以及较高的产甲烷活性。颗粒污泥的化学组成和微生物相对其结构和维持起
着重要作用。颗粒化过程是一个多阶段过程，取决于废水组成、操作条件等因素。厌氧反应
器中颗粒污泥形成的重要性随着厌氧技术的研究和推广应用而被加深认识，污泥颗粒化的
优点主要有：

１）污泥颗粒化可提高其沉降性能，防止污泥流失，保持反应器中高的污泥浓度；
２）颗粒污泥能长期滞留在反应器中，实现了平均固体停留时间与水力停留时间的相分

离，大大延长了污泥龄，使反应器具有更高的处理效能；
３）颗粒污泥形成后，产甲烷菌主要集中在颗粒的内部，而水解发酵菌和酸化菌主要在

颗粒表面，这种结构为产甲烷菌提供了一个保护层或缓冲层，不仅可维持较低的氧化还原电
位，有利于甲烷菌的生长，并可提高污泥抗 ｐＨ值变化和有害物质（如 Ｈ２Ｓ）的能力，也可提高
抗冲击负荷的能力；

４）颗粒污泥是各种厌氧菌聚集在一起的微生物团粒，是个微小的生态群落，各类细菌
间的间距相对较近，可提高种间氢的转移效率，能有效快速地完成有机物转化为甲烷和 ＣＯ２

等过程，所以颗粒污泥具有较高的产甲烷活性；
５）颗粒污泥的形成，使膨胀颗粒污泥床和内循环反应器的开发成为可能。厌氧颗粒污

泥形成的条件至今人们仅在升流式厌氧反应器内发现和培养出颗粒污泥，说明升流条件是
形成颗粒的必要条件。但这并不是充分条件，形成颗粒污泥还有其他因素。快速地形成颗
粒污泥的条件一直是研究的主要焦点。

７ ．２ ．７ ．１ 厌氧颗粒污泥的形成

ＵＡＳＢ反应器的运行稳定性和高效能很大程度上取决于是否能培养出具有优良沉降性
和很高的产甲烷活性的厌氧颗粒污泥。与此相反，如果反应器内的污泥以松散的絮状体存
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在，则往往容易出现污泥流失，反应器不可能在高的容积负荷率下稳定运行，这已为大量的
实践所证明。然而最早厌氧颗粒污泥的发现是对自然现象观察的结果，而不是人们原先有
意识培养的产物。

１ ．形成颗粒污泥的主要条件
（１）废水性质
根据文献报道，处理甜酸菜制糖废水、土豆加工废水、甲醇废水、屠宰废水以及柠檬废水

等，均可培养出颗粒污泥。一般处理含糖类废水易于形成颗粒污泥，而脂类废水和蛋白质废
水以及有毒难降废水则较难培养出颗粒污泥，或不能培养出颗粒污泥。投加补充适量的镍、
钴、钼和锌等微量元素有利于提高污泥产甲烷活性，因为这些元素是产甲烷辅酶重要的组成
部分，可加速污泥颗粒化过程。投加钙 ２５ ～ １００ ｍｇ ／ Ｌ，有利于带负电荷细菌相互粘接从而有
利于污泥颗粒化。

（２）污泥负荷率
影响污泥颗粒化进程最主要的运行控制条件是可降解有机物污泥负荷率，当污泥 ＣＯＤ

负荷达到 ０ ．３ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）以上时便能开始形成颗粒污泥，这为微生物的繁殖提供充足的食
料，是微生物增长的物质基础。当污泥 ＣＯＤ负荷达到 ０ ．６ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）时，颗粒化速度加快，所
以，当颗粒污泥出现后，应迅速将 ＣＯＤ负荷提高到 ０ ．６ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）左右水平，这有利于颗粒化
进行。

（３）水力负荷和产气负荷升流条件
升流条件是 ＵＡＳＢ反应器形成颗粒污泥的必要条件，代表升流条件的物理量是水流上

升流速和沼气的上升流速，即是水力负荷率和产气负荷率，水力筛选在污泥床产生沿旋转运
动，有利于丝状微生物的相互缠绕，为颗粒的形成创造一个外部条件。水力筛选作用能将微
小的颗粒污泥与絮体污泥分开，污泥床底聚集比较大的颗粒污泥，而较小的絮体污泥则进入
悬浮层区，或被淘汰出反应器。因废水是从床底进入，使得颗粒污泥首先获得充足的食料而
快速增长，这有利于污泥颗粒化的实现。研究资料表明，当水力负荷为 ０．２５ ｍ３（废水）／（ｍ２·ｄ）
时，便可产生水力分级现象。

（４）碱度
碱度对于厌氧污泥颗粒化有重要影响。刘安波在研究以啤洒废水为基质培养颗粒污泥

的关键之一是维持进水碱度（以碳酸钙计）大于 １ ０００ ｍｇ ／ Ｌ。而唐一认为，构成碱的化学组
分并不影响污泥的颗粒化，维持一定量碱度的作用在于它的缓冲作用，确保反应器的 ｐＨ值
维持在 ６ ．５ ～ ７ ．５范围，认为形成颗粒污泥的最低碱度为 ７５０ ｍｇ ／ Ｌ。

（５）接种污泥
为了使反应器内快速实现污泥颗粒化，投加一定量的接种物是必要的，一般要求接种污

泥具有一定的产甲烷活性。资料表明，厌氧消化污泥是较好的接种污泥，其他凡存在厌氧菌
的污泥，如河床底污泥、厌氧塘底泥等，也均可作为接种污泥；胡纪萃等甚至用好氧活性污泥
作为种泥培养出了颗粒污泥。ＧＲＩＮ等采用自接种方法处理生活废水也实现了污泥颗粒化，
这是由于生活污水中的 ＳＳ吸附着较多的厌氧菌，可以替代接种污泥，所以虽然末经过专门
接种，也实现了污泥颗粒化。然而，对于处理工业废水，接种污泥是必不可少的，这里要强调
一点，接种污泥仅仅是作为“种子”，而颗粒污泥的产生是建立在新繁殖厌氧菌的基础上，只
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有采用颗粒污泥填加到处理同类废水的反应器时，颗粒污泥才能立即发挥作用。有资料表
明，处理同类废水时，当接种量为反应器容积的 １ ／ ４ ～ １ ／ ３时，反应器经两周左右的运行就能
达到设计负荷。

（６）环境条件
常温（２０ ℃左右）、中温（３５ ℃左右）、高温（５５ ℃左右）均可培养出厌氧颗粒污泥。一般

说，温度越高，实现污泥颗粒化所需的时间越短，但温度过高或过低对培养颗粒污泥都是不
利的。此外，保持适宜的 ｐＨ值（６ ．８ ～ ７ ．２之间）也是极为重要的。

２ ．厌氧颗粒污泥的形成机理
以上讲述了厌氧颗粒污泥形成的各种条件，但是有了这些条件为什么就能形成颗粒污

泥仍然不是很清楚，所以人们提出了种种假设。有关厌氧粒污泥形成机理和各种假设是根
据对颗粒污泥培养过程中观察到的现象的分析提出的。至今仍未有一种较为完善的理论来
阐明厌氧颗粒污泥形成的机理。以下将分别介绍各种假说。

（１）晶核假说
ＬＥＴＴＩＮＧＡ等人提出了“晶核假说”，认为颗粒污泥的晶核来源于结晶过程，在晶核的基

础上，颗粒不断发育到最后形成成熟的颗粒污泥。形成颗粒污泥的晶核来源于接种污泥或
反应器运行过程中产生的非溶解性无机盐结晶体颗粒。这一假说获得了试验结果的支持，
如在培养过程中投加钙等，将有助于实现污泥颗粒化，在镜鉴时可观察到颗粒污泥中有碳酸
钙晶体的存在。但是也有不少试验结果发现在成熟的颗粒污泥中并未发现有晶核的存在。
ＺＥＥＩＷ等人明确提出，颗粒污泥完全可以通过细菌自身的生长而形成。

（２）电荷中和假说
细菌细胞表面带负电荷，互相排斥使菌体趋于分散状态。金属离子如钙、镁等带正电

荷。细菌细胞表面的负电荷与金属离子的正电荷使二者互相吸引，可减弱细菌间的静电斥
力，并通过盐桥作用而促进细胞的互相凝聚，形成团粒。

（３）胞外多聚物假说
不少研究者认为，胞外多聚物 ＥＣＰ是形成颗粒污泥的关键因素。ＥＣＰ主要由蛋白质和

多聚糖组成，ＥＣＰ的组成可影响细菌絮体的表面性质和颗粒污泥的物理性质。分散的细菌
是带负电荷的，细胞之间有静电排斥力，ＥＣＰ 的产生可改变细菌表面电荷，从而产生凝聚作
用。

（４）Ｓｐａｇｈｅｔｔｉ理论
Ｓｐａｇｈｅｔｔｉ理论认为，颗粒污泥的形成过程也就是上升流速等物理作用对微生物进行选

择的过程，在 ＵＡＳＢ反应器的接种污泥中存在 Ｍｅｔｈａｎｏｔｈｒｉｘ 和 Ｍｅｔｈａｎｏｓａｒｃｉｎａ 两种细菌，在启
动初期，上升流速很小，一旦新生体形成，颗粒即慢慢长大。初生颗粒会由于自身菌体生长
或粘附一些零碎的细菌而成长起来。在上升水流和沼气的剪切力作用下，颗粒会长成球形。

３ ．颗粒污泥的形成过程
由于散状态的厌氧微生物形成一个肉眼可见的由厌氧微生物组成的颗粒是一个十分复

杂的物理化学与微生物学的过程。至今，还不能说已经弄清楚了这个过程。不少学者对此
问题进行了探讨。

Ｊ ． Ｅ． Ｓｃｈｍｉｄｔ 和 Ｂ．Ｋ．Ａｈｒｉｎｇ（１９９５）总结了一些最近的研究成果，提出了颗粒污泥形成的
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过程。他们认为颗粒污泥的初始形成可分为四个步骤：
１）首先是单个细胞转移到一个非菌落的惰性物质或其他细胞表面；
２）其次是在物理化学力的作用下，在细菌细胞之间或与惰性物质之间发生了可逆吸

附；
３）通过微生物的附肢或胞外多聚物使细菌细胞之间或与惰性物质之间产生不可逆吸

附；
４）附着细胞的不断增殖和颗粒的发育。
根据 ＤＬＶＯ理论，细胞与附着物之间的吸附作用可分为三种情况：① 弱的可逆吸附：当

细胞与附着物之间保持一定距离时，由于结合力较弱，吸附上去的细胞可能会分离开，处于
可逆吸附状态；② 相互排斥：当细菌细胞与附着物带有相同电荷时，细胞与附着物之间相互
排斥，无法完成吸附作用；③ 非可逆吸附：当范德华力占优势时，吸附上去的细胞不会再与
附着物分离。

非可逆吸附是颗粒污泥形成过程中最先的重要的一步。非可逆吸附后，进一步借助细
菌的胞外多聚物等建立起稳定的结构。初始颗粒形成过程如图 ７ ．７所示。颗粒化的过程主
要取决于细胞的分裂和新细菌从液相的不断补充。颗粒也可含有被子拦截的固体无机物，
如沉淀物等。

图 ７．７ 初始颗粒污泥形成过程及颗粒污泥形成过程的类型

７ ．２ ．７ ．２ 厌氧颗粒污泥的性质

１ ．颗粒污泥的物理性能
颗粒污泥外观不规则，一般接近球形，呈灰黑色或褐灰色，肉眼可见表面包裹着的灰白

色的生物膜，相对密度一般为 １ ． ０１ ～ １ ． ０５。据文献报道，颗粒污泥的沉降速度范围为
１８ ～ １００ ｍ ／ ｈ，但典型值一般为 １８ ～ ５０ ｍ ／ ｈ。粒径一般在 ０ ． １４ ～ ５ ｍｍ，粒径的大小决定于废
水的性质、有机物浓度、反应器负荷、运行条件和分析测定的方法。酸化基质如乙酸中培养
的颗粒污泥的粒径一般小于葡萄糖基质培养的颗粒污泥。
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２ ．颗粒污泥的化学组成
（１）有机组分
颗粒污泥中有机组分一般以 ＶＳＳ 浓度表达，但其相对含量以 ＶＳＳ ／ ＳＳ 比值计。ＶＳＳ ／ ＳＳ

的变化较大。废水水质不同，组成颗粒污泥的有机组分含量亦不同。
（２）无机组成
厌氧颗粒污泥的无机组分即灰分是无机矿物质，其主要成分是钙、钾和铁等无机物。随

废水性质的不同，无机物的质量分数可达 １０％ ～ ６０％（干重）。
（３）胞外多聚物
用显微镜观察，可见到颗粒内的微生物细胞被 ＥＣＰ所包围。颗粒内的 ＥＣＰ主要由蛋白

质和多聚糖组成，一般比值为（２ ～ ６）∶ １，同时也含有少量脂类。已报道 ＥＣＰ 的含量为 ＶＳＳ
含量的 ０ ．５％ ～ ２０％。ＥＣＰ含量取决于被试验颗粒的种类、提取的方法和 ＥＣＰ的测定方法，
并受颗粒生长条件的影响，高温下培养的颗粒 ＣＥＰ 的含量低于中温下培养的，处理含糖废
水的颗粒所含的 ＥＣＰ量比处理含酸合成废水的颗粒多。

３ ．颗粒污泥的结构
由颗粒污泥外观扫描电镜照片可知，在颗粒的表面常常可观察到洞穴和小孔，洞穴和小

孔可能是气体或基质传递的通道。对于粒径较大的颗粒污泥，由于基质传递的限制，位于中
心位置的细菌会因得不到足够的养料而死亡。从颗粒剖面切片的电镜照片可知，位于中心
的细菌细胞已死亡，残留着细胞壁。由此可见，对于颗粒较大的颗粒污泥的空间结构好像一
个空心的多孔丸。

４ ．颗粒污泥的产甲烷活性
颗粒污泥微生物组成与分布有良好的微生态环境，有利于对基质的代谢，所以颗粒污泥

有更高的产甲烷活性。常用最大比产甲烷速率和最大比 ＣＯＤ去除速率来表示比产甲烷活
性。

７ ．３ 厌氧流化床

固体流态化是一种改善固体颗粒与流体之间接触并使其呈现流体性状的技术。这种技
术已被广泛应用于石油、化工、煤炭和冶金等部门。近 ２０年来，它被引入有机废水生物处理
领域，并由此形成了流化床污水处理技术，应用于污水的厌氧生物处理中就形成厌氧流化床
这种新型高效的有机废水处理技术。应用实践表明，由于流态化技术的使用，厌氧反应器中
的传质得到强化，同时小颗粒生物填料具有很大的表面积，流态化避免了固定生物膜反应器
会堵塞的缺点，因此污水处理效率高，有机容积负荷率大，占地少。

早在 １９ 世纪 ３０ 年代，就有人提出在流化床中将活细胞固定在颗粒载体上的办法来处
理废水的设想，但直到 １９ 世纪 ７０ 年代初期这种方法才被发展起来。好氧生物流化床处理
废水的研究最早是由美国环保局在 １９７０ ～ １９７３年进行的，厌氧生物流化床的研究是由美国
的 Ｊｅｒｒｉｓ率先在水污染控制协会上提出的，试验结果表明，在 １６ ｍｉｎ 停留时间内，ＢＯＤ 去除
率达 ９３％。之后，加拿大、英国、日本和澳大利亚等国也积极开展研究，生物流化床法处理
废水的研究便迅速发展起来。
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应用生物流化床处理废水日益得到国内外研究者的高度重视，这是由于该法具有如下
特点：① 带出体系的微生物较少；② 基质负荷较高时，污泥循环再生的生物量最小；③ 不会
因为生物量的累积而引起体系阻塞；④ 生物量的浓度较高并可以调节，同时液 － 固接触面
积较大；⑤ ＢＯＤ容积负荷高，处理效果好；⑥ 占地面积少，投资省。

用于处理废水的生物流化床，按其生物膜特性等因素可分为好氧生物流化床和厌氧生
物流化床两大类。随着对流化床的不断研究与开发，当前已出现了许多新类型的流化床。
例如，磁场生物流化床、复合式生物流化床、厌氧 －好氧复合式生物流化床、固定床 －流化床
生物反应器、好氧流化床 －接触氧化床复合反应器、厌氧甲烷发酵流化床膜反应器。本文主
要介绍厌氧流化床厌氧处理新技术。

用厌氧法处理高浓度有机废水是近年来研究运用较多并行之有效的工艺。厌氧生物流
化床与好氧生物流化床相比，不仅在降解高浓度有机物方面显出独特优点，而且具有良好的
脱氮效果。

厌氧生物流化床的特点可归纳如下：① 流化态能最大程度地使厌氧污泥与被处理的废
水接触；② 由于颗粒与流体相对运动速度高，液膜扩散阻力较小，且由于形成的生物膜较
薄，传质作用强，因此生物化学过程进行较快，允许废水在反应器内有较短的水力停留时间；

③ 克服了厌氧滤器的堵塞和沟流；④ 高的反应器容积负荷可减少反应器体积，同时由于其
高度与其直径的比例大于其他厌氧反应器，所以可以减少占地面积。其缺点主要为：启动困
难，需时长；若载体密度大，则载体的流态化能耗高；生物膜厚度难控制，反应器放大设计困
难，工业性操作经验缺乏，系统的设计运行要求高。

７ ．３ ．１ 原理

厌氧流化床（ＡＦＢＲ）借鉴了化工流态化技术，将微生物固定在小颗粒载体上形成生物粒
子，以生物粒子为流化粒料，污水作为流化介质，由外界施以动力，使生物粒子克服重力与流
体阻力形成流态化。微生物附着的载体一般粒径为 ０ ． ２ ～ ８ ｍｍ，容积表面积比在 ３ ３００ ～
１０ ０００ ｍ２ ／ ｍ３，生物量可达到 １０ ～ ４０ ｇ ／ Ｌ，反应器中的液体流速可达 １０ ～ ３０ ｍ ／ ｈ，废水中惰性
沉积物不能积聚于反应器中，污泥活性很高，效率比普通活性污泥法高 １０ ～ ２０ 倍。由于生
物质浓度高，因而流化床具有非常高的处理能力。常用的载体有石英砂、无烟煤、颗粒活性
炭等。废水通常从底部流入。为使填料层膨胀，需用循环泵将部分出水回流以提高床内水
流的上升速度。随着载体颗粒生物膜的生长和变厚，由于生物膜的密度较水小，因而整个载
体颗粒的体积质量相应下降，当生物膜长厚到一定程度，由于水力冲刷、上升的沼气气泡搅
动等流体动力学因素的作用，使旧生物膜脱落，从而可以保持载体颗粒生物膜的较高活性。

７ ．３ ．２ 工艺特点

厌氧生物流化床可视为特殊的气体进口速度为零的三相流化床。这是因为厌氧反应过
程分为水解酸化、产酸和产甲烷 ３个阶段，床内虽无需通氧或空气，但产甲烷菌产生的气体
与床内液、固两相混和即成三相流化状态。厌氧生物流化床工艺如图 ７ ．８所示。

厌氧生物流化床使用与好氧流化床同样的高表面积的惰性载体，在厌氧条件下，对接种
活性污泥进行培养驯化，使厌氧微生物在载体表面上顺利成长。挂膜的载体在流化状态下，
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图 ７．８ 厌氧生物流化床工艺

对废水中的基质进行吸附和厌氧发
酵，从而达到去除有机物的目的。另
外，为维持较高的上流速度，流化床反
应器高度与直径的比例大，与好氧流
化床相比，需采用较大的回流比。厌
氧生物流化床反应器内的微粒在一定
液速的作用下形成流态化，使微生物
种群的分布趋于均一化，这与其他厌
氧滤器厌氧生物多在底部有很大不
同，在厌氧流化床中央区域生物膜的
产酸活性和产甲烷活性都很高，从而
使厌氧流化床的有效负荷大大提高。

废水生物处理反应器的效率一般
受两类基本因素的影响：一类是反应
器自身的因素，如持有的生物量、生物种类和活性、混合接触的程度等；另一类是施加的环境
因素，如营养比、进水基质浓度、水力停留时间、有机容积负荷、温度、ｐＨ值、挥发性有机酸含
量、总碱度含量、毒物及抑制剂或促进剂等。

对于一个微生物固定化效果良好的中温厌氧流化床（反应器）而言，影响其效率的主要
施加因素有进水基质浓度、水力停留时间、有机容积负荷；影响其效率的主要自身因素有载
体的性状、载体的装填率、床层膨胀率及三相分离器的分离性能。有必要对影响其水处理效
率的因素进行研究，以期达到最佳的水处理效果，从而指导进一步的理论研究及工程实践。

厌氧流化床处理效率的几种主要影响因素的具体影响方式为：① 容积负荷。有机容积
负荷的高低决定了反应器效能高低，有机容积负荷过低，不利于充分发挥 ＡＦＢ 反应器的效
能；有机容积负荷过高，则会导致有机酸的积累，抑制甲烷生成，破坏整个运行。② 水力停
留时间，ＨＲＴ对 ＡＦＢ反应器处理效果影响较大。在进水浓度保持不变的情况下，ＨＲＴ长，基
质去除效果好，出水水质好；ＨＲＴ短，ＣＯＤ去除率有所下降。③ 床层膨胀率。ＡＦＢ反应器在
完成菌种驯化与富集和厌氧微生物在载体上固定化后，其运行效率与生物粒子的流化程度
有关，可用床层膨胀率来表示。因此，ＡＦＢ反应器操作时宜保持一定的床层膨胀率，这样可
保证较高的 ＣＯＤ去除率。

７ ．３ ．３ 微生物学基础

厌氧流化床是将微生物经过筛选、培养、驯化，然后附着在大表面积的惰性载体上。
将流化床中的生物粒子利用扫描电镜进行生物相分析。ＳＥＭ发现载体附着厌氧菌种群

都很丰富，而且菌种几乎一致，均包括丝菌、球菌和八叠球菌，其中丝菌优势非常明显，其次
是八叠球菌。

内孔优势菌几乎全是断裂痕迹明显的短竹节状丝菌这与载体表面生物膜中占优势的长
丝状茵完全不同，Ｚｅｈｎｄｅｒ曾描述过产甲烷丝菌的两个形态：长丝状与短竹节状。当生物环
境较为恶劣时，如底物营养缺乏，长丝状菌会断裂，呈短竹节状；另外，在丝菌生长初期也可
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能呈竹节状。

７ ．３ ．４ 厌氧流化床的应用

厌氧流化床处理废水的研究与应用实例迄今为止已比较广泛，处理的工业废水包括含
酚废水、α－萘磺酸废水、鱼类加工废水、炼油污水、乳糖废水、屠宰场废水、煤气化废水等，处
理的城市污水包括家庭废水、粪便废水、市政污水、厨房废水等，而且已发挥了显著优势。２０
世纪 ８０年代以来，活性炭厌氧流化床工艺用于处理焦化、煤气化、石油化工以及农药等毒性
有机废水治理取得较好的效果。

７ ．３ ．５ 设计思想

厌氧流化床的设计思想如下。
１）了解不同生物流化床的优缺点：生物流化床的设计意图不同，所处理废水的侧重点

也不同，只有针对性地选用适宜的反应器，才能达到良好的处理效果。
２）加强高效优良菌种的筛选：既包括广普高效菌种的筛选，又要重视专一菌种的选择，

发挥其特殊降解功能，利用遗传工程获得优良菌种。
３）生物流化床新设备的开发应注意的事项：优化设计，降低成本，并加强工业化连续处

理废水的自动化成分。
生物流化床法处理废水的优越性已从各研究及应用实例中充分表现出来，它的确是一

种前景广阔，值得深入研究的高效节能的废水处理方法。但它还有一些问题尚需解决：

① 筛选出高效优良的菌种：既包括广普高效菌种的筛选，又要重视专一菌种的选择，发挥其
特殊降解功能，利用遗传工程获得优良菌种。② 生物流化床新设备的开发：进一步优化设
计，降低成本，研制出高效、廉价的水处理设备装置，并加强工业化连续处理废水的自动化成
分。③ 生物流化床法的动力学模型的深入研究及优化：确定有关参数，寻找液、气、固的传
质代谢规律，形成完整的理论体系。

７ ．４ 厌氧折流板反应器

厌氧折流板反应器（ＡＢＲ）是一种新型的厌氧反应器，最初由 Ｓｔａｎｆｏｒｄ 大学的 ＭｃＣａｒｔｙ 教
授于 ２０ 世纪 ８０ 年代中期开发研究的最新型、高效污水厌氧生物处理工艺。该技术集当今
在全球盛行的上流式厌氧污泥床（ＵＡＳＢ）和极有应用前途的分阶段多相厌氧反应技术（ＳＭ
ＰＡ）于一体，不但大大提高了厌氧反应器的负荷和处理效率，而且使其稳定性和对不良因素
（如有毒物质）的适应性大为增强，是水污染防治领域一项有效的新技术。

７ ．４ ．１ 厌氧折流板反应器工作原理

ＡＢＲ反应器的结构示意图见图 ７ ．９，ＡＢＲ反应器是用多个垂直安装的导流板，将反应室
分成多个串联的反应室，每个反应室都是一个相对独立的上流式污泥床系统（ＵＡＳＢ），废水
在反应器内沿导流板作上下折流流动，逐个通过各个反应室并与反应室内的颗粒或絮状污
泥相接触，而使废水中的有机物得以降解。
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图 ７．９ 厌氧折流板反应器示意图

借助于废水流动和沼气上升的作用，反应室内污泥上下运动，由于污水在折流板的作用
下，水流绕其流动而使其流经的总长度加长；再加之折流板的阻挡及污泥的沉降作用，污泥
在水平方向上的流速极其缓慢，生物固体被有效地截留在反应器内。从工艺上看，ＡＢＲ 与
单个 ＵＡＳＢ有显著不同。首先，ＵＡＳＢ可近似看做一种完全混合式反应器，而 ＡＢＲ是一种复
杂混合型水力流态，且更接近于推流式反应器；其次，ＵＡＳＢ中酸化和产甲烷两类不同的微生
物相交织在一起，不能很好地适应相应的底物组分及环境因子（ｐＨ、氢分压），而在 ＡＢＲ中各
个反应室中的微生物相是随流程逐级递变的，递变的规律与底物降解过程协调一致，从而确
保相应的微生物相拥有最佳的工作活性。

ＡＢＲ反应器独特的分格式结构及推流式流态使得每个反应室中可以驯化培养出与流
至该反应室中的污水水质、环境条件相适应的微生物群落，从而导致厌氧反应产酸相和产甲
烷相得到分离，使 ＡＢＲ反应器在整体性能上相当于一个两相厌氧处理系统。而两相厌氧工
艺通过产酸相和产甲烷相的分离，两大类厌氧菌群可以各自生长在最适宜的环境条件下，有
利于充分发挥厌氧菌群的活性，提高系统的处理效果和运行的稳定性。

７ ．４ ．２ 分阶段多相厌氧反应技术（ＳＭＰＡ）

分阶段多相厌氧反应技术（ＳＭＰＡ）是 Ｇ． Ｌｅｔｔｉｎｇａ教授提出的，ＳＭＰＡ将厌氧处理过程中不
同种群微生物对基质利用的不同生理和生态原理，及以反应动力学为基础的相分离和以反
应器中物料流态的水动力学为基础的复合流态概念相结合，代表了高效新型厌氧处理工艺
研究和开发的主导方向。其设计思想如下。

１）在各级分隔的空间中培养适宜的厌氧微生物种群，以适应相应的底物组分及环境因
子（如 ｐＨ、Ｈ２ 分压等）。

２）防止在各个单独空间中独立发展形成的污泥相互混合。
３）各个单独空间所产生的气体相互隔开。
４）各个单独空间的流态趋于完全混合而工艺流程更接近于推流流态（即具有复合流
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态），使系统具有更高的处理效果，提高了出水水质。
可以看出，ＡＢＲ反应器可以完美地实现 ＳＭＰＡ工艺的思想要点，是一种很有发展前途的

高效厌氧反应器。首先，导流板在反应器内形成若干独立的反应室，每个反应室内可以驯化
培养出与该处的环境条件相适应的微生物群落。同时，ＡＢＲ各反应室内的污泥随水流不停
地上升和沉淀，而沿纵向的流失却很少，保证了各反应室内污泥不互相混合。其次，ＡＢＲ反
应器可以将每个反应室产生的沼气单独排放，从而避免厌氧过程不同阶段产生气体的相互
混合，尤其是酸化过程产生的氢气可以先行排放掉，使产甲烷阶段中丙酸、丁酸等中间代谢
产物可以在较低的氢气分压下进行的转化。从流态上看，ＡＢＲ 更接近于推流式，确保系统
拥有更高的处理效率和更好的出水水质，同时使系统具有很强的抵抗冲击负荷及有毒有害
物质侵袭的能力，增强了系统的稳定性。

７ ．４ ．３ 厌氧折流板反应器特点

厌氧折流板反应器具有如下特点。
１）上下多次折流，有良好的水力条件，混合效果良好，反应器死区少，使得废水中有机

物与厌氧微生物充分接触，有利于有机物的分解。采用示踪法对厌氧折流板反应器（ＡＢＲ）
在不同条件下的水力特征进行的研究表明，ＡＢＲ 是一种各格室趋于 ＣＳＴＲ 完全混合流态而
整体趋于推流流态的复合流态反应器。进水有机物浓度及 ＨＲＴ对水力流态均有影响，而前
者为主要因素。进水有机物浓度越高则各格室的混合流态越好，ＡＢＲ可在较低的上升流速
下运行。当各格室去除有机物量相同时，ＨＲＴ越长则其混合流态越趋于完全混合流态。进
水底物浓度较低时，反应器的分格数宜控制在 ３ ～ ４格；进水底物浓度较高时，宜将分格数控
制在 ６ ～ ８格。

２）不需要设置三相分离器，没有填料，不设搅拌设备，反应器构造较为简单。
３）由于进水污泥负荷逐段降低，沼气搅动也逐段减少，不会发生因厌氧污泥床膨胀而

大量流失污泥的现象，出水 ＳＳ较低。
４）反应器内可形成沉淀性能良好、活性高的厌氧颗粒污泥，可维持较多的生物量。折

流板的阻挡减弱了隔室间的返混作用，液体的上流和下流减少了细菌的流出量，使反应器能
在高负荷条件下有效地截留活性微生物固体，泥龄增长，污泥产率低。Ｂｏｏｐａｔｈｙ和 Ｓｉｅｖｅｒｓ的
研究表明，ＡＢＲ 反应器网捕小颗粒的性能很高，当 ＣＯＤ 负荷从 ２ ． ６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）增加到
１３ ．５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，污泥流失没有因为产气量的增大而增加，主要因为随着负荷的提高污泥
的沉降性能增加了，减弱了由于产气而引起的污泥流失，反应器内污泥质量浓度高达 １１７ ｇ ／
Ｌ，污泥停留时间（ＳＲＴ）长达 ４２ ｄ。ＡＢＲ反应器在低水力停留时间下仍能达到较高的去除效
果。据 Ｓｔｕｃｋｅｙ研究，ＨＲＴ为 １０ ｈ时，ＣＯＤ去除率达到 ９０％；ＨＲＴ为 ６ ｈ时，ＣＯＤ去除率达到
８０％；ＨＲＴ为 ４ ｈ时，ＣＯＤ去除率达到 ６５％；ＨＲＴ为 １ ．３ ｈ时，ＣＯＤ去除率还能达到 ４０％。在
相同负荷条件下，ＵＡＳＢ要达到相同去除率，ＨＲＴ要比 ＡＢＲ高 ４０％。

５）因反应器没有填料，不会发生堵塞。
６）ＡＢＲ反应器中有良好的微生物种群分布，反应器中不同隔室内的厌氧微生物易呈现

出良好的种群分布和处理功能的配合，不同隔室中生长适应流入该隔室废水水质的优势微
生物种群，从而有利于形成良好的微生态系统。

·０７１· 污水生物处理新技术



７）较强的抗冲击负荷能力，ＡＢＲ较强的抗冲击负荷能力来源于对废水中固体较强的截
留能力和微生物种群的合理分布。ＡＢＲ反应器有利于产酸段和产甲烷段的进行，减弱了由
于高负荷条件下引起的低 ｐＨ值对产甲烷菌的抑制作用，在上流室不同隔室中形成性能稳
定、种群良好的微生物链，使反应器具有抗冲机负荷的能力。Ｎａｃｈａｉｙａｓｉｔ 研究表明，当 ＣＯＤ
负荷从 ３ ．５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）增加到 ２８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，ＣＯＤ去除率一直稳定在 ８０％。

８）优良的处理效果，由于 ＡＢＲ具有上述特性，因而具有良好的处理效果。
总地来说，ＡＢＲ反应器具有构造简单、能耗低、抗冲及负荷能力强、处理效率高等一系

列优点。当然，ＡＢＲ反应器也有其不利的方面，主要表现在以下方面：
１）为了保证一定的水流和产气上升速度，ＡＢＲ反应器不能太深；
２）进水如何均匀分布是一个问题；
３）与单级 ＵＡＳＢ反应器相比，ＡＢＲ反应器的第一格不得不承受远大于平均负荷的局部

负荷，这可能会导致处理效率的下降。在 ＡＢＲ的第一室往往是厌氧过程的产酸阶段，ｐＨ值
易于下降，需采取出水回流措施缓解 ｐＨ值的下降程度。

７ ．４ ．４ 厌氧折流板反应器的运行特征

７ ．４ ．４ ．１ 厌氧折流板反应器的启动

启动的目标是为需处理的污水培养最适宜的微生物，一旦活性污泥形成，不管是颗粒或
絮体，反应器的运行都很稳定。因此，厌氧反应器能否成功地快速启动是决定反应器运行成
败的先决条件。影响反应器启动的因素很多，表 ７ ． ４ 是 ＡＢＲ 反应器启动时的操作条件，研
究表明，启动时的最初负荷率应低些，以确保生长缓慢的微生物不会过负荷，气体和液体的
上流速度应该低，才会促进絮状、粒状污泥的生长。初始负荷率过高将由于中间产物挥发酸
ＶＦＡ的积累引起反应器的酸化而最终彻底失败。

表 ７．４ ＡＢＲ的启动

接种污泥 温度 ／ ℃ ｐＨ值
ＣＯＤ负荷 ／（ｋｇ·ｍ－ ３ｄ － １）

初始 最终

启动时
间 ／ ｄ

备 注

消化污泥 ＋牛粪（４．０１ ｇＶＳＳ ／ Ｌ） ３７ 不调节 ４．３３ １２．２５ ７８ ３０ 天出现颗粒污泥

混合污泥，ＶＳＳ ／ ＳＳ ＝ ０．４ ３５ ± １ 不调节 １．０７ — — ３个月出现颗粒污泥

消化污泥，ＶＳＳ ／ ＴＳＳ ＝ ０．７ ３５ — １．２ ４．８ １２８ —

中温消化污泥 ２０ ７ ～ ７．２ １．５ ５ ５０ ６周后出现颗粒污泥

混合污泥，ＶＳＳ ／ ＳＳ ＝ ０．４０８ ３５ ± １ 调节 ０．７２ １．９７ ５６ ５０天出现颗粒污泥

Ｎａｃｈａｉｙａｓｉｔ和 Ｓｔｕｃｋｅｙ于 １９９５年初步研究了 ＡＢＲ 反应器的启动情况。启动方式是固定
进水 ＣＯＤ浓度，ＨＲＴ由 ８０ ｈ逐步减小到 ６０ ｈ、４０ ｈ，最后稳定在 ２０ ｈ。但是几周后反应器发
生了过度酸化，启动失败了。Ｎａｃｈａｉｙａｓｉｔ和 Ｓｔｕｃｋｅｙ认为，这是接种污泥活性低和初始污泥负
荷［０ ． ７５（ｋｇ ＣＯＤ ／ ｋｇ ＶＳＳ）／ ｄ］高 的 缘 故。随 后，Ｎａｃｈａｉｙａｓｉｔ 降 低 了 污 泥 负 荷
［０ ．０７（ｋｇ ＣＯＤ ／ ｋｇ ＶＳＳ）／ ｄ］，启动获得了成功。

Ｂａｒｂｅｒ和 Ｓｔｕｃｋｅｙ系统研究了 ＡＢＲ的启动特性。Ｂａｒｂｅｒ等采取了两种启动方式：
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１）固定 ＨＲＴ（２０ ｈ），逐步提高进水基质 ＣＯＤ质量浓度（ｇ ／ Ｌ）（１→２→４）；
２）固定进水基质 ＣＯＤ质量浓度（４ ｇ ／ Ｌ），逐步缩短 ＨＲＴ（ｈ）（８０→４０→２０）。
结果表明，采用方式 ２）启动的反应器不论是从 ＣＯＤ去除率、运行的稳定性，还是从污泥

的流失量方面衡量，均优于用方式 １）启动的反应器。
最近的研究表明，保持初始停留时间长，然后在保持基质浓度不变的条件下，逐渐缩短

停留时间的启动方式将比最初的停留时间短，有机物浓度逐步加倍的方式使反应器具有更
好的稳定性和更优的性能。因为，反应器以较长的停留时间启动时，气体和液体的上流速度
低，有利于促进絮状、粒状污泥的生长，能获得较好的固体积累，从而促进产甲烷菌群能从冲
击负荷中迅速恢复。启动时的具体操作应结合废水水质进行，处理低浓度废水时 ＡＢＲ应以
高浓度活性污泥启动，这样可以在尽可能少的时间获得足够高的污泥浓度和更好的气体混
合。

７ ．４ ．４ ．２ 厌氧折流板反应器的运行

研究表明，ＡＢＲ对低浓度、高浓度、含高浓度固体、含硫酸盐废水、豆制品废水、草浆黑
液、柠檬酸废水、糖蜜废水、印染废水等均能够有效地处理。

Ｎａｃｈａｉｙａｓｉｔ发现，ＡＢＲ稳定运行仅两周后，当温度从 ３５ ℃降到 ２５ ℃时，总的 ＣＯＤ 去除
效率并没有明显的减少，进一步降低温度至 １５ ℃，１个月后整体效率才下降了 ２０％。

Ｂｏｏｐａｔｈｙ和 Ｔｉｌｃｈｅ研究了用 ＡＢＲ反应器处理高浓度糖浆废水的情况。当进水 ＣＯＤ质量
浓度为 １１５ ｇ ／ Ｌ，ＣＯＤ容积负荷达到 １２ ．２５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，溶解性 ＣＯＤ去除率可达到 ８２％，产
气量为 ３７２ Ｌ ／ ｄ。增加进水 ＣＯＤ质量浓度至 ９９０ ｇ ／ Ｌ，相应的 ＣＯＤ容积负荷为 ２８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）
时，溶解性 ＣＯＤ去除率降低到 ５０％，但产气量却增加了 １倍多，达到 ７４１ Ｌ ／ ｄ，相当于每单位体
积反应器每天产气 ５单位体积。与此同时，反应器内污泥质量浓度也从 ４０ ｇ ／ Ｌ增加到 ６８ ｇ ／ Ｌ。
Ｂｏｏｐａｔｈｙ等认为，高产气速率虽然可能会导致污泥膨胀，但污泥沉降性能的提高会抵消高产
气速率带来的不利影响。

已有的研究表明，采取适当的工艺措施（出水回流、增加填料），反应器可以处理各种浓
度的废水，包括悬浮固体质量浓度很高的养猪场废水（ＳＳ 为 ３９ ． １ ｇ ／ Ｌ）、酒槽废液（ＳＳ 为
２１ ｇ ／ Ｌ）等。

Ｎａｃｈａｉｙａｓｉｔ和 Ｓｔｕｃｋｅｙ研究了 ＡＢＲ反应器在浓度冲击负荷和水力冲击负荷条件下的运
行特性。ＡＢＲ反应器稳定运行时，温度 ３５ ℃，进水 ＣＯＤ质量浓度 ４ ｇ ／ Ｌ，ＨＲＴ ＝ ２０ ｈ，ＣＯＤ容
积负荷 ４ ．８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＣＯＤ的去除率约为 ９８％。保持 ＨＲＴ不变，逐步提高进水 ＣＯＤ的质量
浓度至 ８ ｇ ／ Ｌ［容积负荷 ９ ． ６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）］，ＣＯＤ的去除率无明显改变；但当进水 ＣＯＤ 的质量
浓度提高至 １５ ｇ ／ Ｌ［容积负荷 １８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）］，ＣＯＤ的去除率下降至 ９０％。若保持进水 ＣＯＤ
的质量浓度不变（４ ｇ ／ Ｌ），缩短 ＨＲＴ至 １０ ｈ并保持 １４ ｄ［容积负荷 ９ ．６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）］，ＣＯＤ的去
除率下降至 ９０％；继续缩短 ＨＲＴ至 ５ ｈ并保持 ２４ ｄ［容积负荷 １９ ．２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）］，ＣＯＤ的去除
率仅为 ５２％。当缩短 ＨＲＴ至 １ ｈ并保持 ３ ｈ［容积负荷 ９６ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）］时，出水 ＣＯＤ浓度迅
速上升，并接近于进水 ＣＯＤ浓度。但是，当 ３ ｈ后 ＨＲＴ又恢复至原来的数值时，ＡＢＲ反应器
显示了其运行稳定、耐短期冲击负荷能力强的特点，仅过了 ６ ｈ，ＣＯＤ的去除率就恢复到了原
来的值（９８％）。

Ｎａｃｈａｉｙａｓｉｔ等通过研究认为，ＡＢＲ独特的结构设计使得实际运行中的 ＡＢＲ 在功能上可
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以沿程分为 ３个区域：酸化区、缓冲区、产甲烷区。这种功能上的分区避免了 ＡＢＲ反应器在
冲击负荷条件下大部分活性微生物暴露于很低的 ｐＨ 值下，从而提高了 ＡＢＲ 反应器耐冲击
负荷的能力。

７ ．４ ．４ ．３ 厌氧折流板反应器中污泥特性

ＡＢＲ独特的的反应器结构使各格室有各自的生物群体，各格室的微生物组成主要取决
于各格室的基质类型和浓度，还包括 ｐＨ 值、温度等外部因素的影响。重要的是，在 ＡＢＲ 反
应器中不同格室的废水水质的优势微生物种群不同。例如，在位于反应器前端的格室中，主
要以水解及产酸菌为主，而在较后面的反应器格室，则以产甲烷菌为主；就产甲烷菌而言，随
着格室的推移，其种群由八叠球菌属为主逐渐向甲烷丝菌属、异养甲烷菌和脱硫弧菌属等转
变。这样逐室的变化，使优势微生物种群长势良好，废水中的污染物分别在不同的格室中得
到降解，因而具有良好的处理效能和稳定的处理效果。

对 ＡＢＲ而言，虽然颗粒污泥的形成并不是其处理效能的主要决定性因素，但该反应其
中存在颗粒污泥的形成过程，而且其生长速度是较快的。以制糖废水处理为例，一般情况
下，反应器的在运行初期（３０ ～ ４５ ｄ），ＣＯＤ容积负荷为 ３ ．０ ～ ５ ．０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时，即可出现粒径
为 ０ ．２ ～ ０ ．５ ｍｍ的颗粒污泥。此后，颗粒污泥的粒径不断增大，可达 ２ ～ ３ ｍｍ，颗粒污泥中
有类似于甲烷丝菌属（ｍｅｔｈａｎｔｈｒｉｘ）和甲烷八叠球菌属（ｍｅｔｈａｎｏｓａｒｃｉｎａ）的优势甲烷菌，还有异
养甲烷菌和脱硫弧菌等。

高效厌氧反应器的最大特点就是形成沉降性能良好、产甲烷活性高的颗粒污泥，厌氧颗
粒污泥的形成使反应器中有较丰富的生物相，从而确保厌氧生化过程稳定高效运行。
Ｂｏｏｐａｔｈｙ和 Ｔｉｌｃｈｅ启动 ＡＢＲ时，各格室大约在 １个月以后出现 ０ ．５ ｍｍ的颗粒污泥，３个月后
长到 ３ ．５ ｍｍ。颗粒污泥的粒径和形状主要取决于基质的类型，在处理高浓度的糖浆废水
时，沿反应器方向颗粒污泥的粒径逐渐减小，第一格室污泥的粒径是 ５ ． ４ ｍｍ，最后一个格室
污泥的粒径是 １ ．５ ｍｍ。在处理低浓度废水时发现中间格室的污泥的粒径最大，往后逐渐减
小。通过显微镜观察颗粒污泥基本上是由利用乙酸的甲烷菌组成，Ｔｉｌｃｈｅ 和 Ｙｏｎｇ 发现在基
质浓度较高的前面格室中主要是光滑的甲烷八叠球菌絮体形成的颗粒污泥，颗粒污泥的体
积较大，密度较小，而且里面充满了空腔，因此，在高负荷条件下由于产气强度较大，使得颗
粒污泥会浮在反应器上方。在后面格室中，甲烷毛发菌的纤维状菌絮体连在一起，体积较
小。主要原因是：ＡＢＲ反应器中的折流板阻挡作用，污泥有效地被截留在反应器中，污泥流
失减少，同时水流和气流的作用，促进了颗粒污泥的形成和成长。

７ ．４ ．５ 厌氧折流板反应器的应用

近几年来，有关 ＡＢＲ的特性及其在处理不同废水中效能的研究日趋增多，国内亦已有
一定研究报道。表 ７ ．５列出了国内外有关 ＡＢＲ处理不同废水研究的运行数据。

７ ．４ ．６ 厌氧折流板反应器的设计改进

ＡＢＲ反应器的运行稳定性及高的处理效果，在于其良好的水力条件及生物相的分离，
这些特征使得它具有强的抗冲击负荷、进水不连续、温度变化及有毒物质的影响，与其他成
熟的处理工艺相比，其进一步运用取决于其结构的进一步改进开发。表 ７ ． ６ 列出了 ＡＢＲ处
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理不同废水时，研究推荐考虑的构造形式、相应的运行方式及应注意的问题。

表 ７ ．５ ＡＢＲ工艺处理不同废水的运行参数

废水基质类型
反应器容
积 ／ Ｌ

格室数
污泥质量浓度

／（ｇ·Ｌ－ １）

进水 ＣＯＤ

／（ｍｇ·Ｌ－ １）
ＣＯＤ容积负荷

／［ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １］
ＣＯＤ去除
率 ／ ％

ＨＲＴ
／ ｈ

温度
／ ℃

未稀释含藻水 ９．８ ５ — ６ ０００ ～ ３６ ０００ ０．４ ～ ２．４ — ３６０ ３５

经稀释含藻水 １０ ４ — ６７ ２００ ～ ８９ ６００ １ ．６ — ２８８ ～ ３３６ ３５

含烃 －蛋白质废水６．３ ～ １０．４ ４ ～ ８ ８．５ ～ ３０ ４ ０００ ～ ８ ０００ ２．５ ～ ３６ ５２ ～ ９８ ４．８ ～ ８４ ２５ ～ ３５

猪粪废水 １５ ～ ２０ ２ ～ ３ — ５ ０００ ～ ６ ０００ １．８ ～ ４ ６２ ～ ７５ ３６０ ３５ ～ ３７

城市污水 ３５０ ３ — ２６４ ～ ９０６ ２．１７ ９０ ４．８ ～ １５ １８ ～ ２８

生活污水 ／工业废水 ３９４ ０００ ８ — ３１５ ０．８５ ７０ １０．３ １５

屠宰废水 — — — ５１０ ～ ７３０ ０．６７ ～ ４．７３ ７５ ～ ８９ ２．５ ～ ２６ ．４ —

糖蜜废水 ７５ ～ １５０ ３ ４．０１ １００ ０００ ～ ９９０ ０００ ４ ．３ ～ ２８ ４９ ～ ８８ １３８ ～ ８５０ ３７

蔗糖废水 ７５ １１ — ３４４ ～ ５００ ０．７ ～ ２ ８５ ～ ９３ ６ ～ １２ １３ ～ １６

Ｗｈｉｓｋｙ精馏废水 ６．３ ５ — ５１ ６００ ２．２ ～ ３．５ ９０ ３６０ ３０

制药废水 １０ ５ — ２０ ０００ ２０ ３６ ～ ６８ ２４ ３５

含酚废水 — ５ ２０ ～ ２５ ２ ２００ ～ ３ １９２ １．６７ ～ ２．５ ８３ ～ ９４ ～ ２４ ２１

葡萄糖废水 ６ ５ — １ ０００ ～ １０ ０００ ２ ～ ２０ ７２ ～ ９９ １２ ３５

表 ７ ．６ 处理不同废水时，考虑的构造形式、相应的运行方式及应注意的问题

启 动

建议采用低的初始负荷，以利于污泥颗粒或絮体的形式
以脉冲方式投加乙酸不仅可促进甲烷菌的生长，并可缓解容积负荷率增高带来的影响
以较高的 ＨＲＴ启动，因其上升流速小可减少污泥的流失，并可增加各格室内甲烷

菌属的含量

回 流
回流可稀释进水中的有毒物质，提高反应器前段的 ｐＨ值，减少泡沫和 ＳＭＰ产物，

不过须注意回流所造成的问题

低浓度废水
建议采用较短的 ＨＲＴ，以增强传质效果，促进水流混合，缓解反应器后部污泥的基

质不足问题，反应器中主要由异养菌（甲烷丝菌属）完成甲烷化作用

高浓度废水
建议采用较长的 ＨＲＴ，以防止因产气的作用而造成的污泥流失，否则须加填料以

减少污泥流失，反应器中主要由甲烷八叠球菌和氢利用细菌完成甲烷化作用

高 ＳＳ含量废水 建议增大第一格室的容积，以有效地截留进水中的 ＳＳ

温 度
对易降解废水而言，温度从 ３５ ℃降至 ２５ ℃时，对处理效果的影响不大，但温度过

低则影响运行，这是因为潜在毒性和营养负荷的影响及 ＫＳ 降低的缘故

反应器启动后可以在低温下保持持续良性运行

从上面的介绍和分析可以看出，ＡＢＲ 反应器是一种新型高效厌氧反应器，具有结构简
单、投资少、运行稳定、抗冲击负荷能力强、处理效率高等一系列优点，适合处理各种浓度的
废水，并且在 ＣＯＤ容积负荷为 ０ ．４ ～ ２８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）的条件下都取得令人满意的处理效果。但
是对 ＡＢＲ反应器的研究仍有许多工作要做，例如，如何解决高有机负荷下污泥的过渡酸化
问题；各种中间产物的生成及代谢机理的研究；与其他工艺联用（好氧或厌氧）处理特种废水
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的研究；ＡＢＲ反应器中颗粒污泥的形成条件和机理的研究；大规模应用中工艺设计参数的
确定等等。

废水厌氧反应器处理工艺正朝复合流态和多相控制技术的方向发展。采用复合流态可
提高反应器的容积利用率、增强适应性，从而提高处理效果。而利用生物相分隔的作用，则
可充分发挥不同微生物种群的功能，并能形成良好的微生态环境，提高系统运行的稳定性。
ＡＢＲ反应器作为新型的厌氧处理工艺，可在一个反应器内充分实现上述流态的复合化及微
生物优势菌种群的微生态化（相的分离），因而具有比较优良的特点。
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第 ８章 第三代厌氧生物反应工艺
高效厌氧反应器中不仅要实现污泥停留时间和平均水力停留时间的分离，还应使进水

和污泥之间保持充分的接触。第二代厌氧反应器虽然利用颗粒污泥大大提高了反应器的污
泥浓度，但在如何保持泥水的良好接触，强化传质，进一步提高生化反应速率方面却存在一
些不足。为了解决这些问题，２０世纪 ９０年代初，国际上相继开发出了以上流式厌氧污泥床
－滤层反应器（ＵＢＦ）、厌氧膨胀颗粒污泥床（ＥＧＳＢ）和内循环式厌氧反应器（ＩＣ）为典型代表
的第三代厌氧反应器。

第三代厌氧反应器的共同特点是：微生物均以颗粒污泥固定化方式存在于反应器中，反
应器单位容积的生物量更高，能承受更高的水力负荷，并具有较高的有机污染物净化效能；
具有较大的高径比；占地面积少。

８ ．１ 上流式厌氧污泥床 －滤层反应器

１９８４年，加拿大的 Ｇｕｉｏｔ 在 ＡＦ 和 ＵＡＳＢ 的基础上开发出了上流式厌氧污泥床 － 滤层
（Ｕｐｆｌｏｗ Ａｎａｅｒｏｂｉｃ Ｂｅｄ － Ｆｉｌｔｅｒ，简称 ＵＢＦ 反应器）反应器。上流式厌氧污泥床 － 滤层反应器
可以充分发挥厌氧滤池和上流式厌氧污泥床这两种高效反应器的优点，是水污染防治领域
中一项极具开发应用前景的生物处理新技术。目前，国内外对 ＵＢＦ反应器的研究和应用正
处于一个较热的发展时期。本节通过对 ＵＢＦ反应器工艺特征和研究现状的介绍，推动其理
论及应用研究的深入开展，以尽快使其在我国高浓度有机废水的处理中发挥作用。

８ ．１ ．１ ＵＢＦ反应器的构造

ＵＢＦ反应器是由上流式污泥床（ＵＡＳＢ）和厌氧滤器（ＡＦ）构成的复合式反应器，反应器的

图 ８．１ ＵＢＦ反应器构造原理图

下面是高浓度颗粒污泥组成的污泥床，其混合液悬浮
固体浓度可达每升数十克，上部是填料及其附着的生
物膜组成的滤料层，其构造和处理流程如图 ８ ． １ 所
示。

ＵＢＦ系统的突出优点是反应器内水流方向与产
气上升方向相一致，一方面减少堵塞的机会，另一方
面加强了对污泥床层的搅拌作用，有利于微生物同进
水基质的充分接触，也有助于形成颗粒污泥。反应器
上部空间所架设的填料，不但在其表面生长微生物
膜，在其空隙截留悬浮微生物，利用原有的无效容积
增加了生物总量，防止了生物量的突然洗出，而且对 ＣＯＤ 有 ２０％左右的去除率；更重要的
是，由于填料的存在，夹带污泥的气泡在上升过程中与之发生碰撞，加速了污泥与气泡的分
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离，从而降低了污泥的流失。由于二者的联合作用，使得 ＵＢＦ 反应器的体积可以最大限度
地得到利用，反应器积累微生物的能力大为增强，反应器的有机负荷更高，因而 ＵＢＦ具有启
动速度快，处理效率高，运行稳定等显著特点。

废水生物处理的负荷能力是由保留在反应器里的生物量来控制的，而截留高活性污泥
（颗粒污泥）正是 ＵＢＦ反应器的设计目标。Ｇｕｉｏｔ等的研究证明，ＵＢＦ的容积性能（ＯＬＲ）直接
正比于系统的生物量含量。在 ＵＢＦ 反应器中，可容易控制的操作变量是水力停留时间，而
用来控制 ＯＬＲ的其他变量就是生物量的含量。一般的 ＵＢＦ 反应器均为上流式混合型连续
流反应器，即废水从反应器的底部进入，顺序经过污泥床、填料层进行生化反应后，从其顶部
排出。同 ＡＦ相比，该反应器的特征是大大减小了填料层高度。标准 ＵＢＦ 反应器的高径
（宽）比为 ６，且填料填充在反应器上部的 １ ／ ３ 体积处。虽也有填料填充在 １ ／ ２ 处、１ ／ ７ 处和
１ ／ ５处的 ＵＢＦ反应器，但经实践证明，填料在 １ ／ ３处的反应器，是既经济又有效可行的构型。
ＵＢＦ反应器所用的填料可根据废水生物反应特性及水力学特征进行选择，常用的有：聚氨酯
泡沫填料、ＹＤＴ 弹性填料、ＢＩＯ － ＥＣＯ 聚丙烯填料、半软性纤维填料、陶瓷希腊环、聚乙烯拉
西环、塑料环、活性炭、焦炭、浮石、砾石等。其中应用最多的是聚氨酯泡沫填料，这是因为聚
氨酯泡沫的容积表面积比大（２ ４００ ｍ２ ／ ｍ３）、空隙度高（９７％），具有网状结构，微生物能在其
上密实而迅速地增殖，是厌氧优势菌落的良好基质。Ｇｕｉｏｔ等试验所用反应器的部分物理性
状见表 ８ ．１。

表 ８．１ ＵＢＦ反应器的部分物理性状

总液相容积 ４．５１ Ｌ
反应器液相容积 ４．３５ Ｌ
反应器的横截面积 ７２．４ ｃｍ２

填料容积 １．４１ Ｌ
填料孔隙 ０．９２ Ｌ
填料容积表面积比 ２３５ ｍ２ ／ ｍ３

回流比 ５．４

ＵＢＦ反应器适于处理含溶解性有机物的废水，不适合处理含 ＳＳ 较多的有机废水，否则
填料层容易堵塞。

在反应器运行初期，填料层具有很大的截留泥的能力，但填料层的生物膜达到足够多
时，填料层中孔隙的空间被微生物所填满，存在刚性随机堆放的填料堵塞的可能，更易发生
局部堵塞，这一点与厌氧滤池相似。若采用软性纤维填料虽不易堵塞但易于结球，因而大大
降低填料的容积表面积比，处理能力就会下降。另外，由于填料孔隙的减少，过水断面相应
减小，阻力就会增加。缝隙间上升水流流速的增大，会把生物膜从填料表面冲刷下来，随水
流进入滤层以上的区域，不再返回污泥床区，而积累在滤层以上的区域，由于取消了三相分
离器，导致水中的 ＳＳ含量增加，影响出水水质。为解决这个问题，哈尔滨工业大学开发了一
种带三相分离器的 ＵＢＦ反应器，也称复合厌氧反应器，其结构如图 ８ ．２所示。

这种带三相分离器的 ＵＢＦ反应器由于具有三相分离系统，且构造合理，气液固三相分
离效果良好，减少了出水的 ＳＳ含量，提高了出水水质。而且反应器顶部的集气罩是可拆卸
的，这样就可以把填料从池中取出，以便检修和更换填料。
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图 ８．２ 带三相分离器 ＵＢＦ厌氧反应器
１—污泥床；２—填料层；３—三相分离器

８ ．１ ．２ ＵＢＦ反应器的运行特点

８ ．１ ．２ ．１ 启动期短

ＵＡＳＢ反应器在启动初期，接种的絮状污泥易于
流失，ＵＢＦ反应器的填料层具有较强的拦截污泥的能
力，使污泥的流失量减少。杨景亮等通过对比试验证
明，具有三相分离器的 ＵＢＦ反应器 ＳＳ去除率比 ＵＡＳＢ
反应器高 １８ ． ４％，在反应器运行初期比 ＵＡＳＢ 高
５０ ．９％。同时发现，吸附在纤维填料表面的微生物逐
步形成絮状生物膜，在沼气及水流的搅动作用下，块
状的生物膜从填料表面脱落下沉至污泥床区，可作为
新生颗粒污泥的核心而迅速发育成颗粒污泥，从而加
快污泥颗粒化的进程。通过小试发现，具有三相分离器的 ＵＢＦ反应器出现颗粒污泥的时间
比 ＵＡＳＢ反应器提前了 ２０ ｄ左右。这就使反应器能较快地积累到足够的生物量，有利于反
应器负荷率的快速提高，缩短启动过程。

８ ．１ ．２ ．２ 生物量及微生物的分布

ＵＡＳＢ反应器的生物量主要分布在反应器的污泥床区，悬浮层区的污泥浓度相对较低，
而 ＵＢＦ反应器除保持了污泥床区的污泥量外，在其上部的填料层区也附着大量具有良好活

图 ８．３ ＵＢＦ反应器污泥浓度分布

性的生物膜，使反应器微生物的总量比 ＵＡＳＢ
反应器有较大的增加。与 ＵＡＳＢ 反应器相比，
生物量在高度方向的分布发生了变化，这种污
泥沿着反应器高度方向的分布趋势，有利于去
除因污泥床区发生短路的废水中的有机物，提
高出水水质和处理效率，ＵＢＦ 反应器污泥浓度
分布如图 ８ ．３所示。

滤层区污泥量主要取决于填料的高度和容
积表面积比。填料层高度大，容积表面积比大，
生物膜量也相对多一些。污泥床区污泥量随着
污泥颗粒化和床区污泥积累的增多，污泥量增
加。祁佩时研究表明，当复合式厌氧反应器高
负荷运行期（ＣＯＤ容积负荷率 １０ ～ １４ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）），纤维填料上附着的生物量约占反应器内
生物总量的 ６８％。填料中产甲烷菌的数量为 ４ ．５ × １０６ 个 ／ ｇ泥，污泥床颗粒污泥中产甲烷菌
的数量为 １ ．１ × １０７ 个 ／ ｇ泥，这样整个反应器产甲烷菌总数大大增加。这是 ＵＢＦ反应器处理
效能高的主要原因。

８ ．１ ．２ ．３ 启动过程

ＵＢＦ反应器的启动过程与一般厌氧反应器的启动过程相同，可分为启动初期，低负荷运
行期和高负荷运行期 ３个阶段。
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在启动初期，一般进水 ＣＯＤ容积负荷控制在 １ ～ ２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。该期为污泥培养驯化阶
段，开始时污泥量少，污泥活性低，去除有机物能力差。随着运行时间的延长，污泥逐渐积
累，在填料层上逐渐挂膜，污泥的活性也慢慢提高，ＣＯＤ的去除率也逐步达到正常运行时的
７０％ ～ ８０％。

在低负荷运行期，进水 ＣＯＤ容积负荷提高到 ４ ～ ５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。提高初期虽然 ＣＯＤ去除
率有所下降，但随着反应进行。去除率逐渐提高并趋于稳定，产气量也相应增加，反应器内
的污泥浓度和活性比启动初期有较大程度的提高。由于填料层的存在，虽然反应器负荷提
高，但絮体污泥并没有大量流失。

在高负荷运行期，随着反应器污泥量的增加，可进一步提高负荷。在 ＣＯＤ 去除率保持
在 ８０％以上的条件下，处理维生素 Ｃ废水的中试表明，进水 ＣＯＤ容积负荷可达１０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），
处理乳制品废水的中试研究表明 ＣＯＤ容积负荷率大于 １３ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），处理啤酒废水小试研
究时的 ＣＯＤ容积负荷率可达 １０ ～ １５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。

８ ．１ ．３ ＵＢＦ反应器的工艺特点

上流式污泥床过滤器复合式厌氧反应器的主要特点为：
１）有机负荷高，ＣＯＤ容积负荷为 １０ ～ ６０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）或 ＢＯＤ容积负荷为 ７ ～ ４５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），

ＣＯＤ污泥负荷为 ０ ．５ ～ １ ．５ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）或 ＢＯＤ污泥负荷为 ０ ．３ ～ １ ．２ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）。
２）污泥产量低，污泥产率为 ０ ．０４ ～ ０ ．１５ ｋｇＶＳＳ ／ ｋｇＣＯＤ或 ０ ．０７ ～ ０ ．２５ ｋｇＶＳＳ ／ ｋｇＢＯＤ。
３）能耗低，溶解氧质量浓度一般为 ０ ～ ０．５ ｍｇ ／ Ｌ。
４）应用范围广，可用来处理多种高浓度有机废水，对好氧微生物不能降解的有机废水

也能处理。
５）ＵＢＦ反应器极大地延长了 ＳＲＴ。污泥于反应器中的停留时间一般均在 １００ ｄ 以上，

在高负荷状态下运行，仍然保持相当高的有机物去除率。
６）对水质的适应性高，因为反应器内污泥的浓度高，增强了反应器对不良因素，例如，

有毒物质的适应性，能够高效、稳定地处理高浓度难降解有机废水。
７）厌氧反应在底部所产生的气体从 ＵＢＦ底部上升到气室的过程中形成一个污泥悬浮

层，使泥水混合充分，接触面积大，有利于微生物同进水基质的充分接触，也有助于形成颗粒
污泥。由于填料的存在，夹带污泥的气泡在上升过程中与之发生碰撞，加速了污泥与气泡的
分离，从而降低了污泥的流失，反应器积累微生物的能力大为增强，反应器的有机负荷更高。
反应器上部空间所架设的填料既利用原有的无效容积增加了生物总量，又防止了生物量的
突然洗出，而且对 ＣＯＤ有 ２０％左右的去除率。

８）ＵＢＦ启动速度快，处理效率高，运行稳定，且运行管理简单。

８ ．１ ．４ ＵＢＦ反应器的水力学特性

１９８５年，Ｓａｍｓｏｎ等用放射性同位素对 ＵＢＦ反应器所做的水力示踪（表 ８ ．２）表明，没有污
泥的反应器流态为全混流，其死区大小取决于操作条件；出水回流可提高水流的混合程度，
它使死区由 １９％降低至 ５％；反应器稳定运行时，其流态依然保持全混流，死区大小在 １０％
以下，污泥的大量积累并不显著改善反应器的水力学特性。它表明 ＵＢＦ 反应器长期运行
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后，上部的滤器不会出现短流。

表 ８．２ ＵＢＦ反应器的水力示踪结果

试验
组号

操 作 条 件
时间
／ ｄ

Ｖｍ

／ ％

ＶＤ

／ ％

珋ｔ ａ０
／ ｈ

珋ｔ
／ ｈ

延带期ｂ

（ｔ ／ ｈ）
１ 无污泥，回流 ＜ ０ ９５ ５ ２４．７ ２５．４ ０．０３

２ 无污泥，不回流 ＜ ０ ８１ １９ ２５．４ ２９．７ ０．１３

３ 滤器，回流 ＜ ０ １００ ０ ９．１ ９．１ ０．０９

４ 滤器，不回流 ＜ ０ ９７ ３ ９．４ ９．６ ０．０９

５ 稳态ｃ，５．１１ ｋｇＣＯＤ ／（ｍ３·ｄ） ４４ ９５ ５ ２６．３ ２４．０ ０．１５

６ 稳态ｃ，２２．０５ ｋｇＣＯＤ ／（ｍ３·ｄ） １０４ ９０ １０ １２．４ １１．３ ０．０９

７ 稳态ｃ，２９．０７ ｋｇＣＯＤ ／（ｍ３·ｄ） １６７ １００ ０ ８．１ ７．２ ０．１５

８ 稳态ｄ，５．１１ ｋｇＣＯＤ ／（ｍ３·ｄ） ２６６ ９４ ６ ２５．１ ２６．０ ０．１５

注：ａ．理论计算的 ＨＲＴ；ｂ．示踪剂注入至出水中检出的时间；ｃ．ＨＲＴ不变，出水回流；ｄ．ＨＲＴ不变，无出水回流。

８ ．１ ．５ 填料厚度和放置方式对持留污泥量的影响

Ｋｅｎｎｅｄｙ（１９８８）等用折叠式错流聚氯乙烯填料充填 ＵＢＦ 反应器（表 ８ ． ３），比较了填料厚
度和堆置角度对反应器持留污泥性能的影响。结果表明，填料堆置角度不同，对污泥滞留的
影响较大，堆置角为 ４０°和 ８０°时，其相应对污泥滞留能力为 ０ ．９５和 ０ ．７９；但填料厚度对污泥
滞流影响不大，厚度依次为 ５ ． ７ ｃｍ、１１ ． ５ ｃｍ 和 ２３ ｃｍ 时，其相对应污泥滞留能力为 ０ ． ８８、
０ ．９２和 ０ ．８９。表 ８ ．３进一步表明，填料堆置角度对污泥沉淀性能有很大的影响，角度小或随
机堆放有助于沉淀性能良好的颗粒污泥的形成，而填料厚度的作用相对较小。

表 ８．３ ＵＢＦ反应器的物理特性

参 数 ＵＢＦ１ ＵＢＦ２ ＵＢＦ３ ＵＢＦ４ ＵＢＦ５ ＵＢＦ６

反应器高度 ／ ｃｍ ７９ ７９ ７９ ７９ ７９ ７９
总体积 ／ Ｌ ２２．７ ２２．７ ２２．７ ２２．７ ２２．７ ２２．７
填料放置角度 ／ ° ６６ ４０ ８０ ６６ ６６ 随机

填料厚度 ／ ｃｍ ２３ ２３ ２３ ５．７ １１．５ １１
滤器 ／总体积 ／ ％ ２９．０ ２９．０ ２９．０ ７．０ １４．５ １４．０

８ ．１ ．６ ＵＢＦ反应器的应用与发展

我国关于 ＵＢＦ反应器的研究开始于 ２０世纪 ８０ 年代初，１９８２ 年广州能源研究所已经开
始采用简单的 ＵＢＦ反应器处理糖蜜酒精废水和味精废水的研究，但由于填料层较薄及相关
参数不明确，作用不明显。“七五”期间 ＵＢＦ 反应器的研究被列入国家攻关项目，其研究和
应用得到较大的发展。哈尔滨工业大学的陈业刚等采用两相厌氧工艺处理哈尔滨制药总厂
的抗生素废水，两相均采用复合厌氧生物反应器，研究结果表明：

１）采用复合厌氧反应器处理难降解的抗生素废水，是一种行之有效的方法。在复合厌
氧法的水解酸化阶段和厌氧消化阶段，非产甲烷菌与产甲烷菌之间相互制约、相互依赖的相

·１８１·第 ８章 第三代厌氧生物反应工艺



互协同作用，使微生态系统对各种冲击负荷、毒性物质、微生物抑制剂等有很好的适应能力。
与简单的两相厌氧工艺（不加填料）相比，在复合厌氧法中，水解酸化反应器和厌氧复合反应
器中的菌群种类要比单一的产酸相或产甲烷相多，所构成的微生态系统更为稳定，所需要的
生态条件也比较容易实现。

２）在 ２３ ℃条件下，复合厌氧反应器在水力容积负荷为 ０ ．６１ ｍ３ ／（ｍ３·ｄ），平均 ＣＯＤ负荷
为 ２ ．２１ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）的条件下，难降解废水的平均 ＣＯＤ去除率为 ６６ ． ６％，平均 ＢＯＤ去除率为
５８ ．６％。

国内 ＵＢＦ反应器的研究与应用情况见表 ８ ．４。

表 ８．４ 国内部分 ＵＢＦ反应器研究与应用

废水种类
ＣＯＤ容积负
荷率 ／（ｋｇ·

（ｍ３·ｄ）－ １）

进水 ＣＯＤ
质量浓度

／（ｍｇ·Ｌ－ １）

ＣＯＤ去除
率 ／ ％

沼气产率 ／
（ｍ３（ｍ３·ｄ）－ １）

ＨＲＴ
／ ｄ

试验温度
／ ℃

规模

／ ｍ３
研 究 单 位

味 精 ５．５ １７ １５０ ８８．５ ２．３０ ３．１５ ３０ ～ ３２ ３．８ 广州能源所

糖密酒精 １３．６ ３４ ０００ ８１．１ ４．２０ ２．０５ ３２ １００ 广州能源所

糖密酒精 １７．０ １７ ０００ ７０．３ ６．８０ １．００ ３４ ０．００９ 原哈尔滨建筑工程学院

橡胶乳清 １２．０ ７ １５７ ８２．９ ４．１ ０．４ 常温 １７．４ 广东红五月农场

苎麻脱胶 ６．０ １０ ０００ ５５．４ １．７８ １．６７ ３６ ～ ３７ ０．０２５ 湖南冶金防护所等

甲醇废水 ３３．４ ２９ ３００ ９５ １．１４ ３５ 小试 河北轻化工学院

维生素 Ｃ １０．８ ２０ ０００ ９５ ５．４１ １．８５ ３５ ～ ３７ ２ 河北轻化工学院

维生素 Ｃ １０．０ ９ ０５０ ＞ ８０ ３．２ ０．６８ ３５ １５０ × ２ 河北轻化工学院

乳 品 １３ １１ ０００ ８５ ～ ８７ ４．０ ０．８５ ３５ ６ 原哈尔滨建筑工程学院

啤酒 １０ ～ １５ ８０ ７．２ ０．２８ 小试 原重庆建筑工程学院

由于 ＵＢＦ反应器内污泥的高浓度，增强了对不良因素（例如有毒物质）的适应性，使之
能够高效、稳定地处理高浓度难降解有机废水。ＳＲＴ 的提高还可使 ＨＲＴ 缩短为几小时，从
而大大减小了反应器的容积。加之 ＵＢＦ内颗粒污泥浓度高，密度大，沉淀性能好，且可回收
沼气能源，有效降低了建设费用和运行成本，使之非常适用于工业化的废水处理。因此，
ＵＢＦ反应器技术在我国的有机废水尤其是高浓度难降解有机废水的污染控制中，有很好的
研究开发价值和推广应用前景。ＵＢＦ反应器在实际工程中推广应用之前，仍需进一步开展
大量的试验研究，以便更深入地了解和掌握其工艺特征。例如，关于反应器构造的优化设计
研究，关于反应器填料的选择研究，关于处理不同高浓度难降解有机废水的工艺设计参数的
确定等，均有待于深入探讨。

８ ．２ ＥＧＳＢ厌氧反应器

膨胀颗粒污泥床（ＥＧＳＢ）反应器是一种新型的高效厌氧生物反应器，是在 ＵＡＳＢ 反应器
的基础上发展起来的第三代厌氧生物反应器。与 ＵＡＳＢ反应器相比，它增加了出水再循环
部分，使得反应器内的液体上升流速远远高于 ＵＡＳＢ反应器，污水和微生物之间的接触加强
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了。正是由于这种独特的技术优势，使得它可以用于多种有机污水的处理，并且获得较高的
处理效率。

８ ．２ ．１ ＥＧＳＢ反应器的产生背景

１９８１年 Ｌｅｔｔｉｎｇａ等研究在常温下研究（荷兰，夏季 １５ ～ ２０ ℃，冬季 ６ ～ ９ ℃）ＵＡＳＢ反应器
处理生活污水的情况，反应器的容积为 １２０ Ｌ，在温度为 １２ ～ １８ ℃，ＨＲＴ 为 ４ ～ ８ ｈ 情况下，
ＣＯＤ总去除率为 ４５％ ～ ７５％。随后，他们按比例扩大设计了 ６ ｍ３ 和 ２０ ｍ３ 的反应器，并且用
颗粒污泥接种，但研究结果表明，其处理效率比上述的 ４５％ ～ ７５％更低。经过分析他们认
为，由于污水与污泥未得到足够的混合，相互间不能充分接触，因而影响了反应速率，最终导
致反应器的处理效率很低。试验表明，在利用 ＵＡＳＢ反应器处理生活污水时，为了增加污水
与污泥间的接触，更有效地利用反应器的容积，必须对 ＵＡＳＢ反应器进行改进。Ｌｅｔｔｉｎｇａ等认
为改进的办法有两种：① 采用更为有效的布水系统，即可通过增加每平方米的布水点数或
采用更先进的布水设施来实现；② 提高液体的上升流速（Ｖｕｐ）。但是当处理低温低浓度的
生活污水时，改进布水系统的结果仍不理想，因此 Ｌｅｔｔｉｎｇａ等基于上述第二种办法，通过设计
较大高径比的反应器，同时采用出水循环，来提高反应器内的液体上升流速，使颗粒污泥床
层充分膨胀，这样就可以保证污泥与污水充分混合，减少反应器内的死角，同时也可以使颗
粒污泥床中的絮状剩余污泥的积累减少，由此便产生了第三代高效厌氧反应器———膨胀颗
粒污泥床（Ｅｘｐａｎｄｅｄ Ｇｒａｎｕｌａｒ Ｓｌｕｄｇｅ Ｂｅｄ，简称 ＥＧＳＢ）反应器。

８ ．２ ．２ ＥＧＳＢ反应器的结构与工作原理

ＥＧＳＢ反应器是对 ＵＡＳＢ反应器的改进，与 ＵＡＳＢ反应器相比，它们最大的区别在于反应
器内液体上升流速的不同。在 ＵＡＳＢ反应器中，水力上升流速 Ｖｕｐ一般为 １ ｍ ／ ｈ，污泥床更像
一个静止床，而 ＥＧＳＢ反应器通过采用出水循环，其 Ｖｕｐ一般可达到 ５ ～ １０ ｍ ／ ｈ，所以整个颗
粒污泥床是膨胀的。ＥＧＳＢ反应器这种独有的特征使它可以进一步向着空间化方向发展，反
应器的高径比可高达 ２０或更高。因此，对于相同容积的反应器而言，ＥＧＳＢ反应器的占地面
积大为减少。除反应器主体外，ＥＧＳＢ反应器的主要组成部分有进水分配系统、气液固三相
分离器以及出水循环部分，其结构图如图 ８ ．４所示。

８ ．２ ．２ ．１ 进水分配系统

进水分配系统的主要作用是将进水均匀地分配到整个反应器的底部，并产生一个均匀
的上升流速。与 ＵＡＳＢ反应器相比，ＥＧＳＢ 反应器由于高径比更大，其所需要的配水面积会
较小；同时采用了出水循环，其配水孔口的流速会更大，因此系统更容易保证配水均匀。

８ ．２ ．２ ．２ 三相分离器

三相分离器仍然是 ＥＧＳＢ反应器最关键的构造，其主要作用是将出水、沼气、污泥三相
进行有效分离，使污泥在反应器内有效持留。与 ＵＡＳＢ 反应器相比，ＥＧＳＢ 反应器内的液体
上升流速要大得多，因此必须对三相分离器进行特殊改进。改进可以有以下几种方法：

１）增加一个可以旋转的叶片，在三相分离器底部产生一股向下水流，有利于污泥的回
流；
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图 ８．４ ＥＧＳＢ反应器结构示意图
１—配水系统；２—反应区；３—三相分离器；４—

沉淀区；５—出水系统；６—出水循环部分

２）采用筛鼓或细格栅，可以截留细小颗粒污泥；
３）在反应器内设置搅拌器，使气泡与颗粒污泥分

离；
４）在出水堰处设置挡板，以截留颗粒污泥。
ＥＧＳＢ三相分离器比传统 ＵＡＳＢ 三相分离器可承

受更高的水力负荷。对 ＵＡＳＢ 而言，最大液体表面上
升流速仅为 ３ ～ ５ ｍ ／ ｈ，而对 ＥＧＳＢ来说，此值至少可达
１０ｍ ／ ｈ。工程应用中的一座 ＥＧＳＢ实际运行情况显示，
当液体表面上升流速高达 １５ ｍ ／ ｈ 时，仍未发现有污
泥被带出三相分离器的现象，这归因于 ＥＧＳＢ 独特的
三相分离器结构。ＥＧＳＢ独特的三相分离器结构可最
大限度地将颗粒污泥保持在反应器中，使反应器内有
较多的颗粒污泥。ＥＧＳＢ这种独特的水动力学特征使
之完全有可能进一步向着空间化方向发展，从而为节省平面占地型污水处理工艺开辟新径。

８ ．２ ．２ ．３ 出水循环部分

出水循环部分是 ＥＧＳＢ反应器不同于 ＵＡＳＢ反应器之处，其主要目的是提高反应器内的
液体上升流速，使颗粒污泥床层充分膨胀，污水与微生物之间充分接触，加强传质效果，还可
以避免反应器内死角和短流的产生。

ＥＧＳＢ反应器实质上是固体流态化技术在有机废水生物处理领域应用的典范。根据载
体流态化原理，当有机废水及其所产生的沼气自下而上流过颗粒污泥床层时，载体与液体间
会出现不同的相对运动，床层呈现不同的工作状态。ＥＧＳＢ 的工作区为流态化的初期，即膨
胀阶段，进水流速处于较低值，在充分保证进水基质与污泥颗粒接触的条件下，加速生化反
应，有利于减轻或消除静态床（如 ＵＡＳＢ）中常见的底部负荷过重的状况，增加反应器对有机
负荷，特别是对毒性物质的承受能力。

８ ．２ ．３ ＥＧＳＢ反应器的启动

启动初期，接种污泥由于所处环境的变化，要经过一段时间的适应期。启动初期水力停
留时间（ＨＲＴ）一般为 ８ ｈ，随着污泥活性的恢复，ＣＯＤ去除率稳定上升，一旦去除率达到稳定
时，就可以提高水力负荷，一直到水力停留时间（ＨＲＴ）为 ２ ｈ 左右，水力负荷也从初始的
２ ．２５ ｍ３ ／（ｍ３·ｄ）提高到 ６ ｍ３ ／（ｍ３·ｄ）。在改变水力负荷的过程中也会有少量的细小的污泥
絮体流出，这是因为污泥被水力冲刷，少量的颗粒污泥破碎后，随水流流出。在这个过程中
对污泥进行了一次筛选，保留下了活性和沉淀性能都良好的颗粒污泥。

清华大学左剑恶等采用 ＥＧＳＢ反应器处理含氯苯有机废水，在启动期即将结束的 ２８ ｄ，
从反应底部取出颗粒污泥，在扫描电镜下对其进行观察，颗粒污泥的扫描照片见图 ８ ． ５（ａ）
～（ｆ）。可以看出，粒径较小的颗粒基本呈椭圆形，而粒径较大的颗粒则为不规则状，颗粒污
泥表面比较光滑，污泥表面有一些孔隙（图 ８ ． ５（ａ）），这些孔隙可以认为是营养物质传递的
通道，颗粒内部产生的气体也从这些孔隙逸出。

颗粒污泥中细菌种类非常丰富，各种不同类型的细菌以微小菌落的形式分布在颗粒污
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泥中。细菌排列紧密，菌群中以丝状菌、球菌和短杆菌为主（图 ８ ． ５（ｂ）～（ｆ）），另外，还明显
可见许多短竹节状的细菌分散或成束生长。

（ａ）颗粒污泥外观 （ｂ）颗粒污泥表面 （ｃ）颗粒污泥表面，上部放大倍数为下部５倍

（ｄ）颗粒污泥内部中心 （ｅ）颗粒污泥内部，距边缘 １ ／ ４处 （ｆ）颗粒污泥内部边缘

图 ８．５ 第 ２８ ｄ颗粒污泥的扫描电镜照片

８ ．２ ．４ ＥＧＳＢ反应器的工艺特征与运行性能

８ ．２ ．４ ．１ ＥＧＳＢ的工艺特征

由于出水回流、高水力负荷及独特的三相分离结构等特点。ＥＧＳＢ 的工艺特点与 ＵＡＳＢ
反应器相比，ＥＧＳＢ有以下 ５个显著特点。

１）ＥＧＳＢ不但能在高负荷下取得高处理效率，在低温条件下，对低浓度有机废水的处理
也能取得较高处理效率，如 ＥＧＳＢ在处理 ＣＯＤ低于 １ ０００ ｍｇ ／ Ｌ的废水时仍能有很高的去除
率。通过对比实验发现，在处理挥发性有机酸时，为达到相同处理效率，在 １０ ℃时，ＵＡＳＢ
ＣＯＤ容积负荷为 １ ～ ２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＥＧＳＢ为 ４ ～ ８ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）；在 １５ ℃时，ＵＡＳＢ ＣＯＤ容积负荷
为 ２ ～ ４ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＥＧＳＢ为 ６ ～ １０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。处理未酸化的废水时，在 １０ ℃时，ＵＡＳＢ ＣＯＤ
容积负荷为 ０ ．５ ～ １ ．５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）；ＥＧＳＢ为 ２ ～ ５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）；在 １５ ℃时，ＵＡＳＢ ＣＯＤ容积负荷
为 ２ ～ ４ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）；ＥＧＳＢ为 ６ ～ １０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。
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２）ＥＧＳＢ反应器内有很高的水流表观上升流速。在 ＵＡＳＢ中液流最大上升速度一般为
１ ｍ ／ ｈ，而 ＥＧＳＢ其速度可高达 ３ ～ １０ ｍ ／ ｈ，最高可达 １５ ｍ ／ ｈ。可采用较大的高径比（１５ ～
４０）、细高型的反应器构造，有效地减少占地。较大的液体表面上升流速意味着 ＥＧＳＢ 对进
水中 ＳＳ含量可承受更高负荷（ＵＡＳＢ限制 ＳＳ为 ５００ ｍｇ ／ Ｌ左右）。高的液体表面上升流速能
将进水中的惰性 ＳＳ自下而上带过污泥床，不至于使之在污泥床中过分沉积而挤占活性微生
物的有效空间，从而造成污泥床中活性污泥成分降低。允许有较多的 ＳＳ进入 ＥＧＳＢ可简化
原污水的预处理过程。

３）ＥＧＳＢ的颗粒污泥床呈膨胀状态，颗粒污泥性能良好。在高水力负荷条件下，颗粒污
泥的粒径较大（３ ～ ４ ｍｍ），凝聚和沉降性能好（颗粒沉速可达 ６０ ～ ８０ ｍ ／ ｈ），机械强度也较高
（３２ × １０４ Ｎ ／ ｍ２）。

４）ＥＧＳＢ对布水系统要求较为宽松，但对三相分离器要求较为严格。高水力负荷，使得
反应器内搅拌强度非常大，保证了颗粒污泥与废水的充分接触，强化了传质，有效地解决了
ＵＡＳＢ常见的短流、死角和堵塞问题。但在高水力负荷和生物气浮力搅拌的共同作用下，容
易发生污泥流失。因此，三相分离器的设计成为 ＥＧＳＢ高效稳定运行的关键。

５）ＥＧＳＢ采用了处理水回流技术。对于低温和低负荷有机废水，回流可增加反应器的
水力负荷，保证了处理效果；对于超高浓度或含有毒物质的有机废水，回流可以稀释进入反
应器内的基质浓度和有毒物质浓度，降低其对微生物的抑制和毒害。这是 ＥＧＳＢ 区别于
ＵＡＳＢ工艺最为突出的特点之一。

综上所述，ＥＧＳＢ具有如下主要特点：① 高的液体表面上升流速；② 较高的 ＣＯＤ 负荷
率；③ 大颗粒状污泥；④ 不需填充介质（填料）；⑤ 可处理 ＳＳ含量高的污水；⑥ 可处理对微
生物有毒性作用的污水；⑦ 紧凑的空间设计，极小的平面占地。其不足之处在于需要培养
颗粒污泥，启动时间较长，另外为使污泥形成流化状态，需采用出水循环，因而需要较高的动力。

８ ．２ ．４ ．２ ＥＧＳＢ工艺在几种特殊条件下的运行性能

１ ． ＥＧＳＢ工艺对低浓度有机废水有很高的去除效率
进水低基质浓度使得反应器内有机物降解速率减小。基质去除率依赖于反应细菌和基

质之间亲和力的饱和常数。本征饱和常数反映了基质从废水进入处于悬浮状态的分散细菌
细胞的传质过程阻力，而表观饱和常数则反映了基质先进入生物膜，而后进入细菌体内的传
质过程阻力。因为仅有有限的基质进入生物膜，所以表观饱和常数比本征饱和常数的值大。
这样，在进行低浓度废水厌氧处理时，就需要通过高水力湍流来获取充分的混合强度以降低
表观的值。由于 ＥＧＳＢ反应器中具有良好的水力湍流条件，减少了传质阻力，在处理低浓度
废水时，能够获得较高的基质去除率。

２ ．进水溶解氧对 ＥＧＳＢ工艺处理性能影响很小
一般情况下，厌氧处理对溶解氧极为敏感，但厌氧颗粒污泥对溶解氧的承受能力却很

高，主要机理在于颗粒污泥中某些兼性菌的有氧呼吸。当无基质供给时，兼性菌有氧呼吸减
弱，对产甲烷菌产生毒害作用。但是，即使在无足够基质供给的情况下，产甲烷菌对溶解氧
仍有一定的承受能力，说明产甲烷菌存在一个固有的溶解氧承受能力极限值。在正常条件
下，与兼性菌消耗的生化需氧量（ＢＯＤ）相比，进入反应器的溶解氧非常低，ＥＧＳＢ工艺试验已
证实微量溶解氧是无害的。
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３ ．低温状态 ＥＧＳＢ的处理能力
厌氧处理中，低温通常意味着低反应器性能。自从 ＥＧＳＢ反应器产生以后，大部分的研

究都集中于低温低浓度污水的处理。一般认为，在利用厌氧技术处理低浓度污水时，通常会
遇到三个问题，即溶解氧的影响、低的基质浓度和低的水温。由于产甲烷菌通常被认为是严
格厌氧菌，因此溶解氧的存在会抑制产甲烷菌的活性；低的基质浓度和低的反应温度则会导
致微生物活性的降低。ＥＧＳＢ反应器采用了较高的液体上升流速，污水与污泥之间可以充分
接触，传质效果良好，且颗粒污泥的形成和大量兼性菌的存在，使得其在处理低浓度污水方
面具有很大的优势。利用 ＥＧＳＢ 工艺在 １５ ～ ２０ ℃下处理进水 ＣＯＤ 质量浓度为 ６６６ ～ ８８６
ｍｇ ／ Ｌ的低浓度啤酒废水的效果为：水力停留时间（ＨＲＴ）小于 ２ ． ４ ｈ，ＣＯＤ容积负荷为 １０ ｋｇ ／
（ｍ３·ｄ），ＣＯＤ去除率为 ７０％ ～ ９１％。这一事实表明，ＥＧＳＢ厌氧工艺在低温下也可以有较高
的处理能力。

８ ．２ ．５ ＥＧＳＢ反应器颗粒污泥特性

ＥＧＳＢ反应器能够高效运行的主要原因之一就是在其反应区内有大量的颗粒污泥———
厌氧颗粒污泥。目前国内外对 ＥＧＳＢ反应器所进行的研究一般均以 ＵＡＳＢ 颗粒污泥作为种
泥，但是由于与 ＵＡＳＢ反应器相比，ＥＧＳＢ 反应器内的运行条件发生了很大的改变，因此，与
ＵＡＳＢ反应器内的颗粒污泥相比，ＥＧＳＢ反应器内的颗粒污泥的物化和生化特性也发生了改变。

Ｓｅｇｈｅｚｚｏ对 ＥＧＳＢ反应器内基质的传输以及厌氧颗粒污泥的结构进行了研究，发现颗粒
污泥的形状和结构对基质的传输有重要的影响。图 ８ ． ６ 为其研究的 ＥＧＳＢ反应器内颗粒污
泥的扫描电镜照片。从图 ８ ．６中可以看出，ＥＧＳＢ 反应器内颗粒污泥表面非常不规则，内部
具有众多的孔穴和通道，成团状生长的细菌分散在孔穴和通道附近，这种结构使得它们具有
比其他颗粒污泥更高的活性。一方面，不规则的表面结构可以保证颗粒具有极大的比表面
积，增加了颗粒与废水的接触面积，降低了外部物质向内扩散的阻力；另一方面，颗粒内部众
多的孔穴和通道加剧了基质在颗粒内部的扩散。正是这种结构，才使得颗粒污泥活性的增
加。尽管颗粒尺寸在不断增大，但是 ＥＧＳＢ颗粒没有出现内部空洞或破裂的现象，基质可以
深入到颗粒的中心处，从而保持了整个颗粒都具有活性。

（ａ）颗粒污泥整体 （ｂ）颗粒污泥内部

图 ８．６ Ｓｅｇｈｅｚｚｏ研究的 ＥＧＳＢ反应器内颗粒污泥的扫描电镜照片
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厌氧颗粒污泥是 ＵＡＳＢ和 ＥＧＳＢ反应器高效、稳定运行的关键，而两种反应器在结构、性
能和运行参数上的不同，必然导致其中的厌氧颗粒污泥性能上的差异。因此，对 ＵＡＳＢ 和
ＥＧＳＢ反应器中厌氧颗粒污泥微生物活性、酶学性质和胞外多聚物进行比较研究，将会为这
两种反应器特别是 ＥＧＳＢ反应器的工业应用提供一定的微生物学理论指导。

８ ．２ ．５ ．１ 低温低浓度条件下的颗粒污泥特性

颗粒污泥具有良好的沉降性能，可以防止污泥随出水流失，可以维持反应器内最大限度
地滞留高活性污泥，因此反应器在较高的有机负荷和水力负荷条件下仍能有效地去除废水
中的有机物。可以说，性能良好的颗粒污泥是保证 ＥＧＳＢ工艺的高效稳定运行的关键。

通常条件下，颗粒污泥是由多种专性厌氧菌种组成的。其中索氏甲烷菌（Ｍｅｔｈａｎｏｔｈｒｉｘ）
是一种丝状菌，很容易吸附；八叠甲烷球菌（Ｍｅｔｈａｎｏｓｃａｍｉａ）形成的颗粒污泥紧密，具有密度
大和沉降性能好等特点。但是在低温低浓度特殊条件下，颗粒污泥的成分有所变化，反应器
中的产甲烷菌主要是乙酸营养型甲烷毛发菌属（Ｍｅｔｈａｎｏｓａｅｔｏ）的菌种和氢营养型甲烷短杆
菌属（Ｍｅｔｈａｎｏｂｒｅｖｉｂａｃｔｏｒ）的菌种。由于反应器内乙酸浓度很低，因此反应器内的甲烷八叠球
菌属的菌种很少，所占比例不到 １％。

ＥＧＳＢ反应器不仅在处理低温低浓度污水方面有着 ＵＡＳＢ反应器无法比拟的优越性，并
且由于它能承受的 ＣＯＤ 容积负荷（最高可达 ３０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ））比 ＵＡＳＢ 反应器的（一般为
１０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ））高得多，无疑它在处理高浓度有机废水时具有强大的优势。经实践证明，
ＥＧＳＢ对于处理中、高浓度污水，同样能获得良好的处理效果。德国建的第一座 ＥＧＳＢ 反应
器是处理土豆加工过程中产生的污水，该反应器高度为 １４ ｍ，体积为 ７５０ ｍ３。反应器进水
ＣＯＤ质量浓度为 ３ ５００ ｍｇ ／ Ｌ，其去除率可以达到 ７０％ ～ ８５％，沼气中甲烷的含量达到 ８０％。

８ ．２ ．５ ．２ 颗粒污泥的沉降性能

良好的颗粒污泥沉降性能是保持反应器在高的进水表面上升流速条件下稳定运行的前
提。研究发现，反应器的启动过程首先是污泥颗粒进行重新分布过程，粒径大的颗粒沉入反
应器的底部，然后性能较差的污泥颗粒再逐渐被淘汰。通过测定接种污泥和运行 ３０ ｄ后颗
粒污泥沉降速度可以得出，接种污泥的沉降速度一般在 ２３ ． １ ～ ５４ ． ６ ｍ ／ ｈ，平均沉降速度为
４１ ．２ ｍ ／ ｈ左右，其中沉降速度最大的为小于 ０ ．４５ ｍｍ的污泥颗粒，随着粒径的增大，其沉降
速度略有下降。经过启动后，ＥＧＳＢ 反应器中的污泥颗粒的沉降速度有明显增加，达到了
５９ ．８ ～ １０２ ．０ ｍ ／ ｈ，污泥的平均沉降速度提高到 ８３ ． ２ ｍ ／ ｈ，且沉降速度最大的为粒径较大的
颗粒，如粒径大于 ２ ．０ ｍｍ的颗粒污泥，沉降速度达到了 １０２ ｍ ／ ｈ。

８ ．２ ．５ ．３ 厌氧颗粒污泥活性分析

研究表明，ＥＧＳＢ反应器颗粒污泥在以葡萄糖为基质中的比产甲烷活性显著大于 ＵＡＳＢ
反应器颗粒污泥的活性，前者是后者的 １ ．５倍以上。除了甲酸，在不同有机酸中的比产甲烷
活性也以 ＥＧＳＢ反应器颗粒污泥高。这充分说明，与 ＵＡＳＢ反应器相比，ＥＧＳＢ反应器作为第
三代高效厌氧反应器确实能培养出更高活性的颗粒污泥，因而可以承受更高的 ＣＯＤ负荷。

８ ．２ ．５ ．４ 厌氧颗粒污泥胞外多聚物

颗粒污泥的胞外聚合物（简称 ＥＰＣ）是以多糖为主体的具有粘着性的粘质层。由于 ＥＰＣ
的吸附能力较强，低浓度的有机污染物可通过吸附而富集浓缩，呈微小颗粒或胶体状态的有

·８８１· 污水生物处理新技术



机污染物还可通过吸附聚集而去除，这些作用均非游离态微生物所能及。研究表明，胞外多
聚物的成分影响絮体的表面性质和颗粒污泥的物理性质，分散的菌体带负电，使细胞间存在
静电斥力，胞外多聚物的产生可以改变菌体的表面电荷，最后使菌体聚集，因此，胞外多聚物
与颗粒污泥的形成和稳定性有密切的关系。分别对新鲜和放置 ３ 个月的 ＵＡＳＢ反应器颗粒
污泥和 ＥＧＳＢ反应器颗粒污泥中胞外多聚物进行测定，结果表明，ＥＧＳＢ 反应器颗粒污泥胞
外多聚物含量明显高于 ＵＡＳＢ反应器颗粒污泥，前者是后者的 １ ． ５ 倍左右。在胞外多聚物
中，ＵＡＳＢ反应器颗粒污泥中多糖的含量较高，而 ＥＧＳＢ 反应器颗粒污泥中蛋白质和核酸的
含量较高。实验中采用的 ＵＡＳＢ反应器颗粒污泥和 ＥＧＳＢ 反应器颗粒污泥的平均粒径分别
为０ ．８５ ｍｍ和 １ ．７８ ｍｍ，说明胞外多聚物含量高有利于形成较大粒径的颗粒污泥。

８ ．２ ．６ ＥＧＳＢ工艺的影响因素

８ ．２ ．６ ．１ 温度对反应器的影响

温度对微生物的活性和生化反应有着显著的影响。但 ＥＧＳＢ反应器拥有经过较长期驯
化的足够生物量，能够掩盖在一定范围内温度变化对运行效果的影响。

８ ．２ ．６ ．２ ｐＨ值对反应器的影响

ｐＨ值是影响厌氧生物处理过程的重要因素，是 ＥＧＳＢ反应器能否正常运行的重要监测
指标。因为反应器中甲烷菌对 ｐＨ 值是十分敏感的，一般要求 ｐＨ 值控制在 ６ ． ５ ～ ８ ． ５。ｐＨ
值低于 ６ ．５时甲烷菌受到抑制，活性下降；ｐＨ值低于 ６ ． ０ 时，甲烷菌已受到严重抑制，反应
器内产酸菌优势生长，此时反应器会严重酸化。在利用厌氧生物处理工艺处理有机废水时，
需要投加碱性物质以维持反应器内较高的碱度和中性的 ｐＨ值，如果 ＥＧＳＢ反应器中 ｐＨ值
在 ６ ．０以下，不马上进碱水中和酸度提升 ｐＨ值，就会使反应器内的甲烷菌大量死亡，从而导
致 ＣＯＤ去除率急剧下降。甲烷菌被酸化后，它的恢复期较长，还不如重新进污泥启动快，因
此，ｐＨ值监测是判断 ＥＧＳＢ反应器运行是否正常的最重要手段。

也有研究表明，在许多自然环境中存在着多种最适生长环境为酸性条件的产甲烷菌。
因此，如果能在厌氧反应器中培养出耐酸产甲烷颗粒污泥，在处理酸性或低碱度有机废水
时，将厌氧反应器直接控制在酸性条件（ｐＨ６． ０）下运行，可以节省碱度投加费用；如果在普
通厌氧反应器中设法提高其污泥中耐酸产甲烷菌的比例，则可以提高其抵抗酸化的能力，提
高运行稳定性，也可以进一步扩大厌氧生物处理技术的应用领域。

８ ．２ ．６ ．３ 氯苯等有毒物质对颗粒污泥性质的影响

氯苯是氯代芳香族化合物中的一种，是染料、药品、农药以及有机合成的中间体，其毒性
较大且难以生物降解，已被许多国家列为优先控制污染物。氯苯对 ＥＧＳＢ 反应器内颗粒污
泥中的细菌有较强的毒害作用，连续投加低浓度氯苯 ７２ ｄ 后，扫描电镜观察可发现颗粒污
泥表面和内部细菌均明显受到损害，颗粒污泥表面较不规则，有明显的突起和凹陷，颗粒表
面的细菌仍有明显分区生长的现象，且个别细菌的竹节状顶端有破损痕迹，在颗粒污泥内部
还可发现少量短杆菌，但它们大多已被破坏。分析认为，这可能是由于氯苯对颗粒污泥中的
细菌造成了伤害，导致一些细菌特别是颗粒内部的细菌破损。停止投加氯苯恢复运行 ３０ ｄ
和 ５０ ｄ后，仍可观察到颗粒污泥内部细菌受损害的现象，且部分颗粒污泥内部还存在着明
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显的空洞。随着运行时间的延长，ＥＧＳＢ反应器内颗粒污泥的粒径有较大程度的增大，但长
期接触氯苯导致部分颗粒污泥解体，使得小粒径污泥增多，而大粒径污泥相应减少。氯苯对
颗粒污泥的损害还表现在使大粒径颗粒的沉速减小，甚至导致部分颗粒污泥内部形成空洞
而上浮。

８ ．２ ．７ ＥＧＳＢ反应器的应用

在我国，由于城市人口的急剧膨胀和国民经济的飞速发展，城市生活污水和工业废水的
总量也迅速增加。为了达到可持续性发展的要求，我们必须不断地开发和利用新型高效的
反应器。在过去的十多年中，ＵＡＳＢ反应器已经发挥了重要的作用，而作为对 ＵＡＳＢ 反应器
改进的 ＥＧＳＢ反应器，其处理范围更广，更为关键的是，ＥＧＳＢ 可以采用较大的高径比，占地
面积更小，投资更省，因而更具市场竞争力。

以 ＥＧＳＢ为代表的第三代厌氧生物反应器必将成为现在和将来厌氧生物处理工艺关注
的焦点。ＥＧＳＢ生物反应器可应用于以下领域：① ＥＧＳＢ作为一种高效、节能的厌氧生物反
应器，采用处理水回流技术，有效地降低了进水中有毒物质的浓度和毒性，可用于处理含有
有毒物质的废水。② ＥＧＳＢ适用于各种浓度工业废水和城市污水的处理。在处理低浓度有
机废水时，处理水回流可以获得充足的水力混合强度；在处理超高浓度有机废水时，处理水
回流则起到稀释作用。③ ＥＧＳＢ对水温的适用范围广。尤其在低温条件下，其最低允许进
水浓度和处理效果都明显优于其他厌氧处理工艺。④ ＥＧＳＢ 还可应用于生活污水处理系
统、垃圾填埋厂的渗滤液处理系统以及农业废物废水处理领域。表 ８ ． ５ 中列出了国外文献
报道的相关研究和应用实例。

表 ８．５ ＥＧＳＢ反应器的研究和应用

处理废水 温度 ／ ℃
反应器
容积 ／ Ｌ

进水 ＣＯＤ质量

浓度 ／（ｍｇ·Ｌ－ １）
水力停留
时间 ／ ｈ

ＣＯＤ容积负

荷率 ／（ｋｇ·（ｍ３·ｄ））
ＣＯＤ去除
率 ／ ％

长链脂肪酸废水 ３０ ± １ ３．９５ ６００ ～ ２ ７００ ２ ３０ ８３ ～ ９１
甲醛和甲醇废水 ３０ ２７５ ０００ ４０ ０００ １．８ ６ ～ １２ ＞ ９８
低浓度酒精废水 ３０ ± ２ ２．５ １００ ～ ２００ ０．０９ ～ ２．１ ４．７ ～ ３９．２ ８３ ～ ９８
酒精废水 ３０ ２．１８ ～ １３．８ ５００ ～ ７００ ０．５ ～ ２．１ ６．４ ～ ３２．４ ５６ ～ ９４
啤酒废水 １５ ～ ２０ ２２５．５ ６６６ ～ ８８６ １．６ ～ ２．４ ９ ～ １０．３ ７０ ～ ９１
低温麦芽糖废水 １３ ～ ２０ ２２５．５ ２８２ ～ １ ４３６ １．５ ～ ２．１ ４．４ ～ １４．６ ５６ ～ ７２
蔗糖和 ＶＦＡ废水 ８ ８．６ ５５０ ～ １ １００ ４ ５．１ ～ ６．７ ９０ ～ ９７

注：甲醛和甲醇废水的处理水回流比为 ３０倍。

８ ．３ ＩＣ厌氧反应器

内循环厌氧反应器（Ｉｎｔｅｒｎａｌ Ｃｉｒｃｕｌａｔｉｏｎ，简称 ＩＣ）是 ２０世纪 ９０年代由荷兰 Ｐａｑｕｅｓ公司开
发的专利技术，它是在 ＵＡＳＢ 反应器基础上开发出的第三代超高效厌氧反应器，是一种具有
容积负荷高、占地少、投资省等突出优点的新型厌氧生物反应器，其特征是在反应器中装有
两级三相分离器，反应器下半部分可在极高的负荷条件下运行。整个反应器的有机负荷和
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水力负荷也较高，并可实现液体内部的无动力循环，从而克服了 ＵＡＳＢ反应器在较高的上升
流速度下颗粒污泥易流失的不足。

目前，ＩＣ反应器已成功应用于啤酒生产、食品加工等行业的生产污水处理中。由于其
处理容量高、投资少、占地省、运行稳定等特点，引起了各国水处理人员的瞩目，有人视之为
第三代厌氧生化反应器的代表工艺之一。进一步研究开发 ＩＣ反应器、推广其应用范围已成
为厌氧废水处理的热点之一。

８ ．３ ．１ ＩＣ反应器结构和工作原理

８ ．３ ．１ ．１ ＩＣ反应器的结构

ＩＣ反应器是在 ＵＡＳＢ反应器的基础上发展起来的技术，两种反应器中都存在厌氧细菌
聚集形成的“颗粒污泥”，因此，两者都是上流式颗粒污泥处理系统。废水在反应器中都是自
下而上流动，污染物被细菌吸附并降解，净化过的水从反应器上部流出。事实上，ＩＣ 反应器
可以简单地理解为两个上下组合在一起的 ＵＡＳＢ反应器，一个是下部的高负荷部分，一个是
上部的低负荷部分。ＩＣ反应器与 ＵＡＳＢ的最大不同之处是，废水处理中由 ＣＯＤ转化产生的

图 ８．７ ＩＣ反应器结构示意图

生物气的引出分为两个阶段，下部
产生的气体产生一个水和污泥的
循环回流，由此引起的强烈的搅拌
作用和高的上流速度，极大地改善
了污染物从液相到颗粒污泥的传
质过程，因此有极高的净化效率，
这是内循环（ｉｎｔｅｒｎａｌ ｃｉｒｃｕｌａｔｉｏｎ）一
词的由来。

ＩＣ反应器由 ５ 个基本部分组
成：混合区（或进液和混合 － 布水
系统）、第一反应室（或污泥膨胀
区）、内循环系统、第二反应室（或
深度净化反应室）和出水区，其中
内循环系统是 ＩＣ反应器工艺的核
心构造，由一级三相分离器、沼气
提升管、气液分离器和泥水下降管
组成。ＩＣ 反应器结构示意图见图
８ ．７。

８ ．３ ．１ ．２ ＩＣ反应器的工作原理

ＩＣ反应器的工作原理为：污水
直接进入反应器的底部，通过布水
系统与颗粒污泥混合，在第一级高
负荷的反应区内形成一个污泥膨胀床，在这里几乎大部分 ＣＯＤ被转化为沼气；沼气被第一
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级三相分离器所收集，由于采用的负荷高，产生的沼气量很大，在其上升的过程中会产生很
强的提升能力，迫使污水和部分污泥通过提升管上升到反应器顶部的气液分离器中；在这个
分离器中产生的气体离开反应器，而污泥与水的混合液通过下降管回到反应器的底部，从而
完成了内循环的过程。从底部第一个反应室内的出水进到上部的第二个反应室内进行后处
理，在此产生的沼气被第二层三相分离器所收集。因为 ＣＯＤ浓度已经降低很多，所以产生
的沼气量降低，因此，扰动和提升作用不大，从而出水可以保持较低的悬浮物。ＩＣ反应器把
５个重要的工艺过程集合在同一个反应器内，以下对各部分作简要介绍。

１ ．混合区（进液和混合 －布水系统）
废水通过布水系统泵入反应器内，布水系统使进液与从 ＩＣ 反应器上部返回的循环水、

反应器底部的污泥有效地混合，由此产生对进液的稀释和均质作用。为了进水能够均匀地
进入 ＩＣ反应器的流化床反应室，布水系统采用了一个特别的结构设计。

２ ．第一反应室（污泥膨胀区）
在此部分，废水和颗粒污泥混合物在进水与循环水的共同推动下，迅速进入流化床室。

废水和污泥之间产生强烈而有效的接触。在流化床反应室内，废水中的绝大部分可生物降
解的污染物被转化为气体。这些气体被一级沉降的下部三相分离器收集并导入气体提升
器，部分泥水混合物通过这个提升装置被传送到反应器最上部的气液分离器，气体分离后从
反应器导出。

３ ．内循环系统
在气体提升器中，气提原理使气、水、污泥混合物快速上升，气体在反应器顶部分离之

后，剩余的泥水混合物经过一个同心的管道向下流入反应器底部，由此在反应器内形成循环
流。气提动力来自于上升的和返回的泥水混合物中气体含量的巨大差别，因此，这个泥水混
合物的内循环不需要任何外加动力。这个循环流的流量随着进液中 ＣＯＤ的量的增大而自
然增大，因此，反应器具有自我调节的作用，自我调节的原因是在高负荷条件下，产生更多的
气体，从而也产生更多的循环水量，导致更大程度的稀释。这对于稳定的运行意义重大。

４ ．深度净化反应室
经过一级沉降之后，上升水流的主体部分继续向上流入深度净化室，废水中残存的生物

可降解的 ＣＯＤ被进一步降解，因此，这个部分等于一个有效的后处理过程，产生的气体在二
级沉降的上部三相分离器中被收集并导出反应器。由于在深度净化室内的污泥负荷较低、
相对水力保留时间较长和接近于推流的流动状态，使废水在此得到有效处理并避免了污泥
的流失，废水中的可生物降解 ＣＯＤ 几乎得到完全去除。由于大量的 ＣＯＤ 已在流化床反应
室中去除，深度净化室的产气量很小，不足以产生很大的流体湍动，内循环流动也不通过深
度净化室，所以流体的上流速度很小，因此生物污泥能很好地保留在反应器内。由于深度净
化室的污泥浓度通常较低，有相当大的空间允许流化床部分的污泥膨胀进入其中，这就防止
了高峰负荷时污泥的流失。

５ ．出水区
经第一、二反应室处理的污水经溢流堰由出水管导出，进入后续的处理工艺。经 ＩＣ 反

应器处理后的污水 ＣＯＤ去除率一般在 ８０％以上。
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８ ．３ ．２ ＩＣ反应器的工艺思想

ＵＡＳＢ反应器虽然利用污泥颗粒化实现了水力停留时间与污泥停留时间的分离，从而延
长了污泥龄，保持了高浓度污泥，但如何保持泥水的良好接触，强化传质过程，最大限度地利
用颗粒污泥的生化处理能力，减轻由于传质的限制对生化反应速率产生的负面影响，则是另
一课题。

８ ．３ ．２ ．１ 利用己有的工艺成果

１）利用微生物细胞固定化技术———污泥颗粒化。一方面，污泥颗粒化使微生物细胞更
适应水中温度与 ｐＨ值的变化，减轻不利因素如重金属离子对污泥活性的影响；另一方面，
颗粒污泥为提高污泥浓度和污泥回流创造了条件。

２）采用污泥回流，进一步加大生物量，延长泥龄。事实上，水处理工程中利用污泥回流
提高污泥浓度已是成熟的方法。ＩＣ反应器是在高的 ＣＯＤ容积负荷条件下，依据气体提升原
理，在无需外加能源的条件下实现了内循环污泥回流。

３）引入分级处理，并赋予其新的功能。分级处理同样是水处理工程中常用的方法。ＩＣ
反应器通过膨胀床去除大部分进水中的 ＣＯＤ，通过精处理区降解剩余 ＣＯＤ及一些难降解物
质，提高出水水质。更重要的是，由于污泥内循环，精处理区的水流上升速度（２ ～ １０ ｍ ／ ｈ）远
低于膨胀床区的上升流速（１０ ～ ２０ ｍ ／ ｈ），而且该区只产生少量的沼气，创造了污泥颗粒沉降
的良好环境，解决了在高 ＣＯＤ容积负荷条件下污泥被冲出系统的问题。此外，精处理区为
膨胀污泥床区由于高的进水负荷导致的过度膨胀提供缓冲空间，保证运行稳定。

８ ．３ ．２ ．２ 采用内循环技术

ＩＣ反应器通过采用内循环技术，大幅度提高了 ＣＯＤ 容积负荷，实现了泥水间的良好接
触。沼气产量高，使颗粒污泥处于膨胀流化状态，强化了传质效果，达到了泥水充分接触的
目的。据相关研究报道，处理高浓度有机废水（５ ０００ ～ ９ ０００ ｍｇ ／ Ｌ）相应的 ＣＯＤ容积负荷达
３５ ～ ５０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），膨胀床区水流上升速度可达 １０ ～ ２０ ｍ ／ ｈ。可见内循环技术不但增加了
生物量，也改善了泥水接触条件，尽最大可能挖掘了生化处理能力，抓住了厌氧废水处理的
关键，从而体现了从根本上提高生化反应速率这一原则，实现了大幅度提高处理容量的目
的。应当指出，目前许多 ＩＣ反应器进水必须经过温度和 ｐＨ值调节也是为提高生化反应速
率、充分利用生化处理潜力创造条件。

８ ．３ ．２ ．３ ＩＣ反应器利用较大的高径比，采用了同一反应器内分段处理的工艺

通过第一反应室去除进水的大部分 ＣＯＤ，通过第二反应室降解剩余 ＣＯＤ及一些难降解
物质，提高出水水质。由于第二反应室产气量较少，创造了颗粒污泥沉降的良好环境，较好
地解决了在高的容积负荷下污泥流失的问题。

８ ．３ ．３ ＩＣ反应器的工艺特点

８ ．３ ．３ ．１ 优点

通过前面的论述可以知道，ＩＣ反应器具有很多优点，主要优点如下。
１ ．具有很高的容积负荷率
ＩＣ反应器由于存在着内循环，传质效果好，生物量大，污泥龄长，其进水有机负荷率远

·３９１·第 ８章 第三代厌氧生物反应工艺



比普通的 ＵＡＳＢ反应器高，一般可高出 ３ 倍左右。处理高浓度有机废水，如土豆加工废水，
当 ＣＯＤ质量浓度为 １０ ０００ ～ １５ ０００ ｍｇ ／ Ｌ时，进水 ＣＯＤ容积负荷率可达 ３０ ～ ４０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。
处理低浓度有机废水，如啤酒废水，当 ＣＯＤ 质量浓度为 ２ ０００ ～ ３ ０００ ｍｇ ／ Ｌ 时，进水 ＣＯＤ 容
积负荷率可达 ２０ ～ ２５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＨＲＴ仅为 ２ ～ ３ ｈ，ＣＯＤ去除率可达 ８０％。

２ ．节省基建投资和占地面积
由于 ＩＣ反应器比普通 ＵＡＳＢ反应器有高出 ３倍左右的容积负荷率，则 ＩＣ反应器的体积

为普通 ＵＡＳＢ反应器的 １ ／ ４ ～ １ ／ ３左右，所以可降低反应器的基建投资。ＩＣ反应器不仅体积
小，而且有 ４ ～ ８倍的高径比，高度可达 １６ ～ ２５ ｍ，所以占地面积特别小，非常适用于占地面
积紧张的厂矿企业采用。

３ ．沼气提升实现内循环，不必外加动力
厌氧流化床载体的流化是通过出水回流由水泵加压实现，因此必须消耗一部分动力。

而 ＩＣ反应器是以自身产生的沼气作为提升的动力实现混合液的内循环，不必另设水泵实现
强制循环，从而可节省能耗。但对于间歇运行的 ＩＣ反应器，为了使其能够快速启动，需要设
置附加的气体循环系统。

４ ．抗冲击负荷能力强
由于 ＩＣ反应器实现了内循环，处理低浓度废水（如啤酒废水）时，循环流量可达进水流

量的 ２ ～ ３倍。处理高浓度废水（如土豆加工废水）时，循环流量可达进水流量的 １０ ～ ２０ 倍。
因为循环流量与进水在第一反应室充分混合，使原废水中的有害物质得到充分稀释，大大降
低有害程度，从而提高了反应器的耐冲击负荷能力。

５ ．具有缓冲 ｐＨ的能力
由于采用了内循环技术，ＩＣ工艺可充分利用循环回流的碱度，有利于提高反应器缓冲

ｐＨ变化的能力，从而节省进水的投碱量，降低运行费用。
６ ．出水的稳定性好、启动快
因为 ＩＣ反应器相当于上下两个 ＵＡＳＢ 反应器的串联运行，下面一个 ＵＡＳＢ 反应器具有

很高的有机负荷率，起“粗”处理作用，上面一个 ＵＡＳＢ反应器的负荷较低，起“精”处理作用。
ＩＣ反应器相当于两级 ＵＡＳＢ 工艺处理。一般情况下，两级处理比单级处理的稳定性好，出水
水质较为稳定。由于内循环技术的采用，致使污泥活性高、增殖快，为反应器的快速启动提
供了条件。ＩＣ反应器启动期一般为 １ ～ ２个月，而 ＵＡＳＢ的启动周期达 ４ ～ ６个月。

７ ．污泥产量小
剩余污泥少，约为进水 ＣＯＤ的 １％。由于厌氧菌种采用颗粒污泥，具有表面积大，沉降

效果好的特点，大大提高了有机污染物 ＣＯＤ与污泥接触的机会，污泥得到充分养分，维持一
定的大小和沉降性，使反应器污泥产量有效减少。ＩＣ厌氧反应器每天产生的厌氧污泥可作
为厌氧反应器的生物启动菌种。

根据以上特点，可以对 ＩＣ反应器进水水质特点作一简单分析。ＩＣ反应器效能高，ＨＲＴ
短，为了能形成内循环，废水 ＣＯＤ值宜在 １ ５００ ｍｇ ／ Ｌ 以上；进水碱度宜高些，这样易保证系
统内 ｐＨ值在 ７左右，维持厌氧处理的适宜环境因素；进水 ＳＳ 值不宜过高，虽然不同废水的
ＳＳ中易降解、难降解和不可降解物质所占比例不同，但从长期运行稳定的角度看，ＳＳ值应偏
低一些。
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８ ．３ ．３ ．２ 不足

综上所述，ＩＣ厌氧反应器具有高效、占地少等优点，并在土豆加工、啤酒等废水的处理
中都有出色表现，这些资料说明该项技术已经成熟。而从理论研究的角度看，ＩＣ 厌氧反应
器已拥有水力模型，可用于指导设计和调试运行。然而，ＩＣ 厌氧反应器仍有不少有待研究
改进的地方。

１ ．从构造上看
由于采用内循环技术和分级处理，所以 ＩＣ 反应器高度一般较高，而且内部结构相对复

杂，增加了施工安装和日常维护的困难。高径比大就意味着进水泵的能量消耗大，运行费用
高，当然，由于 ＩＣ反应器水力负荷较高，所以动力消耗还需结合实际综合考察。

２ ．水力模型的合理性和实用性有待研究
该水力模型的原型是气升式反应器的水力模型，这个模型建立的基础是不考虑循环过

程中的壁面磨损以及只考虑废水从升流管向降流管和从降流管向升流管流动处的局部损
失。这种简化在气升式反应器中由于升流管和降流管的直径较大，是可以接受的，并且也获
得了试验的证明，但 ＩＣ厌氧反应器的升流管和降流管的直径十分有限，这种简化就不尽合
理。从 ＩＣ厌氧反应器的模型上看，Ｐｅｒｅｂｏｏｍ 等只考虑了气体提升作用，即升流管与降流管
间的液位差ΔＨ 对反应器水力特征的影响，并未做出相应的理论证明或试验验证，所以模型
本身有待进一步研究。从模型的实用性上考虑，计算过程需用迭代法而比较复杂，计算参数
的确定也有难度。

３ ．局限于易降解有机废水
ＩＣ厌氧反应器由于有回流的稀释作用，比 ＵＡＳＢ反应器更适于处理难降解有机物，但目

前只有处理高含盐废水（菊苣加工废水）的报道，绝大部分 ＩＣ厌氧反应器仍局限于处理易降
解的啤酒、柠檬酸等废水，所以 ＩＣ厌氧反应器的应用领域有待开拓。

４ ．颗粒污泥在 ＩＣ厌氧反应器中仍占有重要地位
它与处理同类废水的 ＵＡＳＢ 反应器中的颗粒污泥相比，具有颗粒较大、结构较松散、强

度较小等特点，对 ＩＣ厌氧反应器颗粒污泥的研究可能会成为现有颗粒污泥理论的有力证据
或有益补充，具有较大的学术价值。国内引进的 ＩＣ厌氧反应器均采用荷兰进口颗粒污泥接
种，出于降低工程造价的目的，也需进一步掌握在 ＩＣ 厌氧反应器的水力条件下培养活性和
沉降性能良好的颗粒污泥的关键技术。

５ ．增加了 ＩＣ反应器以外的附属处理设施
为适应较高的生化降解速率，许多 ＩＣ反应器的进水需调节 ｐＨ值和温度，为微生物的厌

氧降解创造条件。从强化反应器自身功能的程度看，这无疑增加了 ＩＣ反应器以外的附属处
理设施，尽管目前大多数厌氧工艺也需要调节进水的温度和 ｐＨ值。污泥分析表明，ＩＣ反应
器比 ＵＡＳＢ反应器内含有较高浓度的细微颗粒污泥（形成大颗粒污泥的前体），加上水力停
留时间相对短和较大的高径比，所以与 ＵＡＳＢ反应器相比 ＩＣ反应器出水中含有更多的细微
固体颗粒，这不仅使后续沉淀处理设备成为必要，还加重了后续设备的负担。

８ ．３ ．４ ＩＣ反应器内的颗粒污泥

通过对处理相同废水的大规模 ＵＡＳＢ和 ＩＣ 反应器内颗粒污泥性质的比较，Ｐｅｒｅｂｏｏｍ 等
考察了颗粒污泥的生长及影响颗粒污泥生长和生物量滞留的因素。颗粒污泥的性质包括：
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粒径分布、强度、沉降速度、密度、灰分含量和产甲烷活性，其中物理特性主要取决于生物学
因素。实验数据表明，ＩＣ反应器中的颗粒污泥比 ＵＡＳＢ 反应器中颗粒污泥大，强度则相对
低，这可能是由于 ＩＣ反应器的有机负荷比较高。ＵＡＳＢ与 ＩＣ反应器颗粒污泥特性见表 ８ ．６。
研究表明，启动过程中颗粒污泥的活性发生了较大变化，启动过程中污泥产甲烷活性在不断
地增加，启动结束时，污泥产甲烷活性可达到接种污泥的 ４ 倍；ＶＳＳ ／ ＴＳＳ 由接种颗粒污泥的
６６ ．７％增加为 ９１ ．８％。产生这种变化的原因在于反应器内液体内循环促进了基质和颗粒污
泥的接触，提高了传质效果，促进了产甲烷细菌的繁殖和增长。

表 ８ ．６ ＵＡＳＢ与 ＩＣ反应器颗粒污泥特性

项 目
啤酒废水

ＵＡＳＢ ＩＣ

土豆加工废水

ＵＡＳＢ ＩＣ

容积 Ｖ ／ ｍ３ １ ４００ ５０ ２ × １ ７００ １００

ＨＲＴ ／ ｈ ６．４ ２２ ５．５ ２０

进水 ＣＯＤ ／（ｋｇ·ｍ－ ３） １．７ １．６ １２ ６ ～ ８

ＣＯＤ去除率 ／ ％ ８０ ８５ ９５ ８５

污泥活性 ／［ｇ ＣＯＤ·（ｇ ＶＳＳ·ｄ）－ １］ １．１０ １．４０ １．０８ １．８３
平均直径 ｄ ／ ｍｍ ０．６０ ０．８４ ０．５１ ０．８７

相对强度 ０．８３ ０．３２ ０．７１ ０．５３

同时，Ｐｅｒｅｂｏｏｍ等还对大型 ＵＡＳＢ反应器和 ＩＣ 反应器中产甲烷颗粒污泥的粒径分布分
阶段进行了比较研究，根据这些数据并结合实验室规模反应器的研究，建立了粒径分布模
型。试验结果表明，颗粒破碎并不十分影响粒径分布，且剪切力对于颗粒粒径的分布没有影
响。如果进水中的悬浮颗粒多，则污泥颗粒的粒径分布范围小；相反，如果进水中的悬浮颗
粒几乎很少或没有，则颗粒的粒径分布范围大。建立的颗粒粒径分布模型能很好地描述 ＩＣ
反应器中较大颗粒的分布。产甲烷颗粒污泥的密度与灰分含量密切相关。反应器接种后的
几个月中颗粒污泥的性质即得到优化。

东华大学对 ＩＣ厌氧反应器分别进行产气强制性内循环启动和常规启动试验研究，结果
表明，强制性内循环启动的反应器充分利用了内循环缓冲 ｐＨ值和抗冲击负荷的能力，创造
良好的微生物生长环境，最终只用了 ５４ ｄ就完成整个启动，比常规方式启动缩短近一个月，
是一种值得借鉴的启动方式。

王林山等对生产性 ＩＣ反应器的启动和运行进行了研究，启动周期约 ６５ ｄ。哈尔滨工业
大学的李鹏、任南琪研究发现，在启动过程中出水回流可加快反应器的启动，启动结束后，反
应器内颗粒污泥的粒径明显增大。在特定的水力环境下，颗粒污泥粒径分布更趋于均匀，由
上到下逐渐增大，底部颗粒污泥直径可达 ５ ｍｍ，但平均相对密度从接种平均相对密度 １ ． ０５６
降低到 １ ．０５３。启动后的污泥产甲烷活性可达 ３６６ ．６４ ｍＬ ／（ｇＶＳＳ·ｄ），为接种污泥（１１３ ．７ ｍＬ ／
（ｇＶＳＳ·ｄ））的 ３ ．２倍左右。研究发现，颗粒污泥的微生物组成为表面大量的丝状菌相互缠
绕，产甲烷杆菌和球菌集中在内部，组成合理的食物链式微生物结构。ＩＣ 反应器中颗粒污
泥及其表面典型结构的 ＳＥＭ（扫描电镜）照片见图 ８ ．８。
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（ａ）启动前颗粒污泥的整体形态（１∶７０） （ｂ）启动后颗粒污泥的整体形态（１∶７０）

（ｃ）启动前颗粒污泥内部的菌群（１∶１０ ０００） （ｄ）启动后颗粒污泥内部的菌群（１∶１０ ０００）

（ｅ）启动后颗粒污泥内部的菌群（１∶１０ ０００） （ｆ）启动后颗粒断面的菌群（１∶３ ０００）

（ｇ）颗粒污泥的孔隙（１∶７０） （ｈ）颗粒污泥的孔隙内壁（１∶５ ０００）
图 ８．８ ＩＣ反应器颗粒污泥扫描电镜照片
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通过对颗粒污泥的 ＳＥＭ照片分析，启动过程中颗粒污泥的生物相发生了较大的变化。
启动前，接种污泥中的生物量较少，启动结束后，生物量大大增加，颗粒污泥表面被致密的丝
状菌群包裹着，其中夹杂少量的杆菌和球菌；而在颗粒污泥的内部，丝状菌明显减少，而杆
菌、球菌和链球菌较多，大量的微生物聚集成一个较好的微生态系统，相互间协同作用大大
提高了对有机物的利用程度。

另一启动试验数据为：接种颗粒污泥为黑色球体，直径 ０ ．３５ ～ ２ ．５ ｍｍ，密度 １ ．０４５ ｋｇ ／ Ｌ。
反应器启动第 １５ ｄ，颗粒污泥青灰色增多，２０ ｄ 后颗粒污泥基本为灰色，密度增加到
１ ．０６５ ｋｇ ／ Ｌ；至启动结束，反应器中颗粒污泥粒径分布与接种污泥相比发生明显变化，２ ｍｍ
以上的颗粒污泥含量由 ０ ．８１％增加到 １１ ．６％，１ ．２ ～ １ ． ６ ｍｍ的颗粒污泥比例由 ２４ ． ７％增为
２９ ．４％，而 ０ ． ９ ～ １ ． ２ ｍｍ 所占比例由 ４７％ 降低到 １７ ． ２％；平均粒径由 ０ ． ８８ ｍｍ 增为
１ ．２５ ｍｍ，最大粒径达到 ３ ｍｍ；接种污泥沉降速度 １７ ．６ ～ ９２ ．０５ ｍ ／ ｈ，而启动后颗粒污泥沉降
速度增加到 ３１ ．９５ ～ １０５ ．１７ ｍ ／ ｈ，这可能是由于启动后颗粒污泥的粒径和密度增加的原因。
此外，还测定了接种颗粒污泥和启动第 ２４ ｄ 反应器中颗粒污泥的胞外多聚糖含量，结果表
明，后者胞外多聚糖含量（５８ ．４８ ｍｇ ／ ｇ）远大于前者（３０ ． １４ ｍｇ ／ ｇ）。据此推测，启动结束颗粒
污泥增大可能是由于胞外多聚糖分泌增加，因此菌体间更易吸附。

８ ．３ ．５ ＩＣ反应器运行的影响因素

８ ．３ ．５ ．１ 容积负荷

ＵＡＳＢ反应器在处理中、高浓度废水时最大 ＣＯＤ容积负荷只能达到 １０ ～ ２０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），
而 ＩＣ反应器的最大 ＣＯＤ容积负荷可达 ３６ ．９６ ～ ３７ ．５２ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），这是因为 ６０％ ～ ７０％的有
机物在第一反应室得到降解，产生的大量沼气被一级三相分离器收集后排出反应器，因此不
会在第二反应室中产生很高的气体上升流速，对颗粒污泥的流失影响较小。ＩＣ反应器在高
负荷下运行仍能达到很高的 ＣＯＤ去除率，这与反应器具有液体内循环密切相关，当容积负
荷升高时产生的沼气量增加，推动液体形成的内循环流量增大，进水得到了更大程度的稀释
和调节，第一反应室内液固充分接触，传质速率增加，使有机物易于得到降解。

８ ．３ ．５ ．２ 混合液的上升流速

一般认为，以颗粒污泥为主体的 ＵＡＳＢ 的混合液上升流速宜控制在 ０ ．５ ～ １ ．５ ｍ ／ ｈ，而 ＩＣ
反应器的混合液上升流速为 ２ ．５ ～ １０ ｍ ／ ｈ。研究发现，在 ２ ． ６５ ～ ４ ． ３５ ｍ ／ ｈ 的上升流速下第
一反应室的沼气产量明显增加，造成气提管中的液体通量明显增大和中间回流管的流量加
快，这说明通过增加进水量的方式可明显提高反应器中的循环比例（一方面可改善反应器底
部对进水 ＣＯＤ负荷的承受能力，提高反应器的抗冲击负荷能力；另一方面可提高流速而强
化传质过程，避免了反应中可能出现的局部基质浓度过高现象，确保了反应器能正常稳定地
运行）。

８ ．３ ．５ ．３ 进水 ＣＯＤ浓度

在进水 ＣＯＤ质量浓度分别为 １ ３００ ｍｇ ／ Ｌ、２ ０００ ｍｇ ／ Ｌ、４ ５００ ｍｇ ／ Ｌ、９ ８９７ ｍｇ ／ Ｌ的条件下，
控制反应器的上升流速为 ４ ．０ ｍ ／ ｈ，沿反应器高度取样并测定 ＣＯＤ浓度，在不同的进水浓度
条件下反应器中的 ＣＯＤ浓度在高度上呈梯度分布，第一反应室中 ＣＯＤ浓度下降较快，而第
二反应室中 ＣＯＤ浓度变化相对缓慢。因此，在设计 ＩＣ反应器时要充分考虑进水浓度、上升
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流速和反应器高度间的关系。

８ ．３ ．５ ．４ 进水 ｐＨ值

对比反应器在较高 ＣＯＤ容积负荷（３５ ．０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ））、不同进水 ｐＨ值条件下的去除率。
当进水 ｐＨ ＜ ８．０ 时 ＣＯＤ去除率为 ６５％ ～ ７５％，在 ｐＨ ＝ ８． ５ 时 ＣＯＤ去除率达到最大值

８９％，随着 ｐＨ值的进一步升高则 ＣＯＤ去除率逐步下降，但至 ｐＨ ＝ ８．９时下降幅度趋缓。笔
者得到的进水最佳 ｐＨ值为 ８ ．５，显然高于普通厌氧反应器中的最佳 ｐＨ值 ７ ．５ ～ ７ ．８，这是由
于当 ＩＣ反应器的 ＣＯＤ容积负荷（以总体积计算）为 ３５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）时第一反应室的 ＣＯＤ容积
负荷（以第一反应室的体积计算）高达 ７２ ． ０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），虽然进水在布水系统处得到稀释和
缓冲，但仍会使产酸菌产生过多的有机酸，在此区域内对产甲烷菌的活性会产生一定程度的
抑制作用，导致反应器底部 ｐＨ 值明显下降。与进水 ｐＨ ＝ ７． ５ 时相比，ｐＨ ＝ ８． ５ 的进水 ｐＨ
值下降速度慢，最低下降到 ７ ．１，随后趋于稳定，因此 ＩＣ反应器的处理效果明显优于普通厌
氧反应器。

８ ．３ ．６ ＩＣ反应器的应用及发展

ＩＣ反应器最早应用于高浓度的土豆加工生产废水（ＣＯＤ 为 １０ ０００ ～ １５ ０００ ｍｇ ／ Ｌ）的处
理，后来又成功地应用于低浓度的啤酒生产废水（ＣＯＤ为 ２ ０００ ～ ３ ０００ ｍｇ ／ Ｌ）的处理。从 ＩＣ
反应器的工程实践看，国内沈阳、上海率先采用了 ＩＣ 工艺处理啤酒生产废水。以沈阳华润
雪花啤酒有限公司采用的 ＩＣ 反应器为例，反应器高 １６ ｍ，有效容积 ７０ ｍ３，每天处理平均
ＣＯＤ浓度为 ４ ３００ ｍｇ ／ Ｌ 的啤酒废水 ４００ ｍ３，在 ＣＯＤ去除率稳定在 ８０％ 的条件下，容积负荷
高达 ２５ ～ ３０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）。公司在解决处理生产废水问题的同时，经济上也获得较大收益
———每年节省排污费 ７５万元，沼气回收利用价值 ４５万元。相比之下，反应器年运行费用仅
为 ６２万元。可见，ＩＣ工艺达到了技术经济的优化。

ＩＣ工艺在国外的应用以欧洲较为普遍，运行经验也较国内成熟许多，不但已在啤酒生
产、土豆加工、造纸等生产领域内的废水处理上有成功应用，而且正日益扩展其应用范围，规
模也越来越大。荷兰 ＳＥＮＳＵＳ公司就建造了容积为 １ １００ ｍ３ 的 ＩＣ 反应器处理菊苣生产废
水，而据估算，如采用 ＵＡＳＢ反应器处理同样废水，反应器容积将达 ２ ２００ｍ３，投资及占地也
将大大增加，１９９５ 年该反应器初期运行时，日处理 ＣＯＤ 质量浓度约为 ７ ２００ ｍｇ ／ Ｌ 的废水
３ ９６０ ｍ３，ＣＯＤ水力负荷达 ３０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），ＣＯＤ去除率稳定在 ７０％ ～ ８０％。部分 ＩＣ反应器研
究应用情况见表 ８ ．７。

表 ８ ．７ 部分 ＩＣ反应器研究应用情况

废水类型
反应器体积

／ ｍ３

进水 ＣＯＤ浓度

／（ｍｇ·Ｌ－ １）
ＣＯＤ容积负荷

／（ｋｇ·（ｍ３·ｄ）－ １）
总 ＣＯＤ去除率

／ ％
土豆加工废水 １７ ３ ０００ ～ ８ ０００ ２０ ～ ３０ ８０ ～ ９５
菊糖废水 １ １００ ７ ９００ ３１ ６０ ～ ８５
奶酪废水 ４００ １ ５５０ ８ ～ ２４ ４０ ～ ６０
食品加废水 ４００ ４ ５００ ５ ～ ４２ ７０ ～ ９０
啤酒废水 ２００ １３ ０００ ２０ ～ ４０ ７０ ～ ９０
啤酒废水 ７０ ４ ３００ ２５ ～ ３０ ８０
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８ ．３ ．６ ．１ ＩＣ反应器研究要素

ＩＣ反应器很大程度上解决了 ＵＡＳＢ 的相对不足，大大提高了单位反应器容积的处理容
量。根据 ＩＣ反应器的实际应用，在工程设计中逐渐形成了一些共性的因素，应予以重视。

１ ．高径比的控制
对于特定的废水，在一定的处理容量条件下，高径比的不同将直接导致反应器内水流状

况的不同，并通过传质速率最终影响生物降解速率。能否控制合适的高径比，还将直接影响
沉淀区出水效果。高径比过大，将不利于沉淀。

２ ．进水的配水要均匀
由于 ＩＣ反应器效能高，所以进水与内循环液的均匀混合就显得非常重要，均匀的配水

与良好的混合将为充分发挥颗粒污泥性能，为提高生化降解速率创造条件。

３ ．三相分离器的设计应注意事项
因反应器内水流是上向流，并通过分离器，故应考虑该处的实际过流断面，避免局部水

流速度过大。既要达到良好的分离效果，又要防止水流状态不均的现象。

８ ．３ ．６ ．２ ＩＣ反应器的变形工艺

在 ＩＣ反应器的基础上，又出现了附加气循环 ＩＣ反应器、多级内循环（ＭＩＣ）厌氧反应器
以及 ＩＣ － ＣＩＲＣＯＸ工艺。

１ ．附加气循环 ＩＣ反应器
由于 ＩＣ反应器工艺要求产气量大，处理低浓度有机废水时常出现内循环气量不足，循

环量小，甚至无法形成循环。附加气循环 ＩＣ反应器采用附加气循环的方法，克服了 ＩＣ工艺
在低浓度有机废水处理中的上述缺点，从而提高了处理效率。它与原 ＩＣ反应器的主要区别
是，原 ＩＣ反应器内循环气源为主反应区厌氧过程产生的沼气，而附加气循环 ＩＣ反应器同时
采用了脉冲进液与附加供气系统，额外增加了内循环的气量，所增加气体来源于两方面，一
方面通过脉冲发生器进水的夹气作用，另一方面通过脉冲进液管上水射器的吸气作用，使气
水分离箱中大量气体重新回到主反应区参与循环。后者的作用为主，其吸气时间与脉冲发
生时间同步，过程均为间隙式。因此反应器的内循环系统表现为间隙式工作，在气水分离箱
中提升管出口处，间隙产生强烈喷液现象，喷液时间滞后进液时间 ２２ ｓ。

２ ．多级内循环（ＭＩＣ）厌氧反应器
苏州科技学院在承担“江苏省环境保护基金”项目中，采用 ＩＣ的技术原理，克服 ＩＣ应用

中可能存在的问题，成功地开发了 １ ０００ ｍ３ 生产规模的ＭＩＣ（多级内循环）厌氧反应器，并将
其应用于高浓度柠檬酸废水处理中。所开发的 ＭＩＣ 反应器直径 ８ ｍ，高 ２３ ｍ，总容水体

１ １００ ｍ３，有效反应体积 ８００ ｍ３。由两个反应室垂直串联组成，第一反应室为高负荷反应室，
其底部为进水区和回流出水区，上部为低负荷的第二反应室，在两室之间有沼气集气器，在
第二反应室中上部设有三相分离器，反应器的顶部有三相分离包。两反应室和三相分离包
用提升管和回流管相联（图 ８ ．９）。

辅助设施有进水流量监测与记录、温度测量与记录、取样管、梯与护栏等。反应器外壳
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用碳钢现场制作，配件部分为不锈钢材料，现场安装。所有的碳钢件内外进行防腐处理。该
反应器目前应用于处理宜兴协联生化有限公司产生的柠檬酸污水。

图 ８．９ 多级内循环（ＭＩＣ）厌氧反应器 图 ８．１０ ＩＣ － ＣＩＲＣＯＸ工艺

３ ． ＩＣ － ＣＩＲＣＯＸ工艺
帕克公司于 １９９０ 年开发了封闭式空气提升（ＣＩＲＣＯＸ）好氧反应器，它是基于好氧生物

流化床的原理，它由外部下降筒体和内部上升管组成，进水由底部进入反应器，与压缩空气
一起从上升管向上流，使进水与微生物充分接触。微生物粘附在载体（细砂类的物质）表
面，形成生物膜，使得活性污泥有良好的沉降性能，不易被出水带离反应器，而在系统内循环
（图 ８ ．１０）。然后，气、水和污泥的混合液进入反应器上部“帽状”的三相分离区进行分离：气
体从上面离开反应器，澄清水从出水口流出，污泥则经过沉降区返回到反应器底部。

ＣＩＲＣＯＸ反应器与以往的好氧处理工艺相比，有以下特点：

１）高度与直径比大，占地面积小。

２）ＢＯＤ容积负荷与微生物（ＶＳＳ）浓度高，前者为 ４ ～ １０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），后者为 １５ ～ ３０ ｋｇ ／ ｍ３。

３）水力停留时间短，一般为 ０ ．１５ ～ ４ ｈ。

４）剩余污泥少，污泥产量小于进水 ＣＯＤ的 ５％。

５）污泥的回流在同一反应器内完成，不需外加动力。

６）因该反应器是封闭的系统，可以很容易地控制污水中易挥发物质，可根据需要设置
生物过滤器或活性炭过滤器处理废气。
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７）因反应器内液体的流速很高，约为 ５０ ｍ ／ ｈ，载体通过相互碰撞摩擦而自动脱膜，不需
另设脱膜装置。另外，污水中的悬浮物很容易从反应器内冲出，允许进水悬浮物的浓度较
高，不需设预沉池。

８）因活性污泥在反应器内循环，泥龄很高，污泥中可产生一些生长速度很慢的硝化细
菌等，所以 ＣＩＲＣＯＸ反应器适合于处理含氮化合物及其他难降解的化合物。

将 ＩＣ与 ＣＩＲＣＯＸ反应器并联使用，更能体现其占地面积小，无臭气排放，污泥量少和处
理效率高的优点。１９９４年，帕克公司已在荷兰的 Ｇｒｏｌｓｃｈｅ 啤酒厂成功地建成了一套处理能
力 ３ ０００ ｍ３ ／ ｄ的 ＩＣ － ＣＩＲＣＯＸ反应器，运行结果表明，其污泥产量仅为传统厌氧 － 好氧法的

１０％，占地面积仅为传统厌氧 －好氧法的 ２０％。

８ ．３ ．７ 展望

ＩＣ厌氧反应器具有容积负荷率高、处理容量大、投资少、占地面积小、启动快、运行稳定
等特点，并在土豆加工、啤酒、造纸、柠檬酸等废水的处理中 ＣＯＤ去除率较高，这些资料说明
该项技术已经成熟。而从理论研究的角度看，ＩＣ 厌氧反应器已拥有水力模型，可用于指导
设计和调试运行。然而 ＩＣ厌氧反应器仍有不少值得研究的地方：

１）水力模型的合理性和实用性有待研究。该水力模型的原型是气升式反应器的水力
模型。气升式反应器中升流管和降流管的直径较大，但 ＩＣ厌氧反应器的升流管和降流管的
直径十分有限，这种简化就不尽合理。

２）ＩＣ厌氧反应器颗粒污泥的研究会成为热点。颗粒污泥在 ＩＣ厌氧反应器中仍占有重
要地位。一方面可能会成为现有颗粒污泥理论的有力证据或有益补充，另一方面会进一步
掌握在 ＩＣ厌氧反应器的水力条件下培养活性和沉降性能良好的颗粒污泥的关键技术。

３）ＩＣ厌氧反应器的应用领域有待开拓。ＩＣ反应器由于回流的稀释作用应该更适于处
理难降解有机物，但目前只有处理高含盐废水（菊苣加工废水），以及处理易降解的啤酒、柠
檬酸、造纸等废水的报道。

８ ．４ 几种新型厌氧反应器特点比较

厌氧反应器的处理效率主要决定于反应器所能保持的微生物浓度及其生化反应速率，
而传质条件对生化反应速率起着重要的作用。新型厌氧反应器的开发和研究主要是为了解
决这两方面的问题，因此，这些反应器具有一些共同的特性：① 微生物均以颗粒污泥固定化
的方式存在于反应器中，单位容积的微生物持有量更高；② 能承受更高的水力负荷，具有较
高的有机污染物净化效能；③ 具有较大的高径比，占地面积小，动力消耗小；④ 颗粒污泥与
有机物之间具有更好的传质，使反应器的处理能力大大提高。由于各种厌氧反应器在结构
上有差异，因此，各自的处理范围以及处理能力也不尽相同。表 ８ ． ８ 总结了 ＵＢＦ、ＥＧＳＢ、ＩＣ
等几种新型厌氧反应器的主要特点，同时指出了它们各自的不足。

·２０２· 污水生物处理新技术



表 ８ ．８ 新型厌氧反应器特点比较

反应器类型 特 点 不 足

ＵＢＦ

水流与产气上升方向一致，堵塞机会小，有利于
进水同微生物充分接触，也有利于形成颗粒污泥
反应器上部的填料层既增加了生物总量，又可防

止生物量的突然洗出，还可加速污泥与气泡的分
离，降低污泥流失
反应器积累微生物能力大为增强，有机负荷更高
启动速度快，处理率高，运行稳定
高径比较高，一般为 ５ ～ ６

填料价格昂贵

ＥＧＳＢ

较大的高径比，可达到 ２０或更高
采用出水循环，更适合处理含悬浮固体和有毒物

质的废水
极高的上升流速（５ ～ １０ ｍ ／ ｈ）和 ＣＯＤ 负荷（约为

４０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ））
具有高活性、沉降性能良好的颗粒污泥，且粒径

较大，强度较好，ＳＲＴ较长
颗粒污泥床层充分膨胀，污泥与污水充分混合，

可用于处理低温低浓度废水
具有三相分离器，使出水、沼气和污泥三相有效

分离，使污泥在反应器中有效持留
紧凑的空间结构使占地面积大为减少

需要培养颗粒污泥，启动时间
较长

为使污泥膨胀，采用出水循
环，需要更高的动力

ＩＣ

高径比较大，占地面积小，建设投资省
有机负荷率高，液体上升流速大，水力停留时间

短
出水稳定，耐冲击负荷能力强
适用范围广，可处理低、中、高浓度废水以及含有

毒物质的废水

启动时间较长 反应器内平
均剪切速率较高
颗粒污泥的强度相对较低
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第 ９章 其他厌氧生物处理技术

９ ．１ 两相厌氧生物处理技术

９ ．１ ．１ 两相厌氧生物处理技术的提出

在传统的厌氧消化工艺中，产酸菌和产甲烷菌在同一个反应器内完成厌氧消化的全过
程，由于二者的特性有较大的差异且对环境条件的要求不同（产酸菌与产甲烷菌特性差异见
表 ９ ．１），无法使它们都处于最佳的生理生态环境条件，因而影响了反应器的效率。１９７１ 年，
Ｇｈｏｓｈ和 Ｐｏｈｌａｎｄ根据厌氧生物分解机理和微生物类群的理论提出了两相厌氧消化的概念，
将产酸菌和产甲烷菌分别置于两个串联的反应器内并提供各自所需的最佳条件，使这两类
细菌群都能发挥最大的活性，有利于提高容积负荷率，增加运行稳定性，提高反应器的处理
效率。这两个串联的反应器分别称为产酸反应器（产酸相）和产甲烷反应器（产甲烷相）。

表 ９ ．１ 产酸菌和产甲烷菌的特性

参 数 产甲烷菌 产 酸 菌

种类 相对较少 多

世代时间 长（０．５ ～ ７．０ ｄ） 短（０．１２５ ｄ）

细胞活力 ／［ｇ ＣＯＤ·（ｇ ＶＳＳ·ｄ）－ １］ ５．０ ～ １９．６ ３９．６
对 ｐＨ值的敏感性 敏感 不太敏感

最佳 ｐＨ值 ６．８ ～ ７．２ ５．５ ～ ７．０
氧化还原电位 ／ ｍＶ ＜ － ３５０（中温），＜ － ５６０（高温） ＜ － １５０ ～ ２００
最佳温度 ／ ℃ ３０ ～ ３８，５０ ～ ５５ ２０ ～ ３５

对毒物的敏感性 敏感 一般性敏感

产酸相与产甲烷相的分离使得它们的分工更加明确，产酸相的主要功能是改变基质的
可生化性，为产甲烷相提供适宜的基质，ＣＯＤ 的去除主要由产甲烷相来完成。许多研究者
对两相厌氧消化工艺和单相厌氧消化工艺进行了对比试验研究，研究结果表明，两相厌氧消
化系统的产甲烷活性明显高于单相厌氧消化的产甲烷活性，这说明两相厌氧消化工艺确实
比单相系统具有优良的性能。

９ ．１ ．２ 两相厌氧生物处理技术的发展

两相厌氧生物处理技术的研究，早期主要集中在应用动力学控制法实现相分离方面，所
采用的试验装置多是完全混合反应器。众多研究结果表明，控制水力停留时间或有机负荷
能够成功地实现相分离。２０世纪 ８０ 年代，从产甲烷阶段为限速步骤出发，从微生物、动力
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学角度开展研究，寻求系统高效处理的条件。从国内外的两相厌氧系统研究采用的工艺形
式看，主要有两种：一种是两相均采用 ＵＡＳＢ反应器，一种是产酸相为接触式反应器，产甲烷
相采用 ＵＡＳＢ反应器。关于何种废水适合采用两相厌氧生物处理工艺，观点不一，Ｍａｓｓｅｙ和
Ｐｏｌａｎｄ认为，可溶性底物较多的废水适合于两相厌氧生物处理；Ｋｉｓａａｌｉｔａ等认为，对于易于酸
化的有机废水采用两相厌氧处理工艺更易于控制运行的稳定性；Ｈｏｂｓｏｎ则认为，如果发酵的
第一步是聚合物的水解，则两相厌氧工艺不太适合，因为转化需要延长停留时间；而任南琪
认为，复杂有机污染物的发酵确实需要较多时间，限速步骤为产酸阶段，当采用相分离时，可
以创造有利于发酵细菌的生态环境，会提高系统的处理能力，相对缩短水力停留时间，使之
优于单相厌氧生物处理工艺。总之，普遍认为两相厌氧生物处理工艺适于处理易于酸化的
可溶性有机废水。

２０世纪 ９０年代，产酸相的研究工作集中在对末端发酵产物的分析，其主要目的是探讨
产酸相的末端产物对产甲烷相反应器运行特性的影响，研究产甲烷相的运行稳定性。Ｃｏｈｅｎ
等提出有机废水产酸发酵存在丁酸发酵和丙酸发酵两种类型。任南琪等在研究中发现了一
种新的发酵类型———乙醇型发酵，认为这种发酵类型具有较强的稳定性，并在试验中也证明
乙醇型发酵产物在产甲烷相反应器是最快被转化的底物，从系统的处理效率的角度提出产
酸相的最佳发酵类型应为乙醇型发酵。

众多研究认为，产酸相发酵类型和末端产物决定了产甲烷相的处理效率和系统的处理
能力。研究工作在近年来也集中在末端发酵产物的分析和控制上，利用微生物学、传质动力
学、生理学、生态学等手段，人为调控产酸相的发酵类型，对产酸相反应器的主要运行参数如
水力停留时间、有机负荷、温度、氧化还原电位、ｐＨ值等进行了大量的研究，以获得较好的产
酸相末端产物，提供给产甲烷相最适底物，从而提高系统的整体处理水平。

就本质而言，两相厌氧生物处理系统是一个人工构建的微生物生态系统，反应器中微生
物的活性、数量、组成、代谢途径以及存在方式等因素直接影响系统的处理能力。刘艳玲认
为，不同发酵类型取决于不同生态环境下出现的优势种群的代谢特征，产酸相反应器种群落
的定向演替直到最终顶级群落的形成及其发酵类型的形成和稳定性，完全取决于反应器启
动初期建立的初始生态系统。研究还认为，不同发酵类型的形成受众多生态因子的制约，而
容积负荷（或污泥负荷）为最重要的生态因子，ｐＨ值和 ＯＲＰ为两个限制型生态因子。

近年来，随着对两相厌氧消化概念和厌氧降解机理的进一步理解，随着各种新型厌氧反
应器的出现，如何针对不同的水质并结合各种新型高效厌氧反应器的特点进行产酸相和产
烷相的组合才能达到更好的处理效果成为新的研究方向。如祁佩时采用一体化两相厌氧反
应器处理抗生素废水，试验表明，反应器对各种抑制物质和冲击负荷均表现出很好的适应
性。刘建广等利用固定化厌氧微生物技术，处理高浓度四环素废水，产甲烷相的 ＣＯＤ 去除
率显著高于单相产甲烷相的 ＣＯＤ去除率且稳定性高。管运涛等提出中间加膜的两相厌氧
工艺，即产酸反应器 ＋膜分离单元 ＋产甲烷反应器，该系统在处理高浓度淀粉废水试验中的
ＣＯＤ去除率始终大于 ９５％。华中医药集团抗生素废水处理工程以厌氧折流板反应器作为
产酸器，以厌氧复合床作为产甲烷器，ＣＯＤ和 ＢＯＤ的去除率分别达到了 ９０％和 ９４ ．５％。
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９ ．１ ．３ 相分离的方法

两相厌氧生物处理系统本质的特征是相的分离，这也是研究和应用两相厌氧生物处理
工艺的第一步。一般来说，所有相分离的方法都是根据两大类菌群的生理生化特征的差异
来实现的。目前实现相分离的途径可以归纳为物理化学法和动力学控制法。

９ ．１ ．３ ．１ 物理化学法

在产酸相中，通过某种条件对产甲烷菌进行选择性抑制，如投加抑制剂、控制微量氧、调
节氧化还原电位和 ｐＨ值等。可以在产酸反应器中投加产甲烷抑制剂（如氯仿和四氯化碳）
来抑制产甲烷菌的生长；或者向产酸反应器中供给一定量的氧气，调整反应器内的氧化还原
电位，利用产甲烷细菌对溶解氧和氧化还原电位比较敏感的特点来抑制其在产酸反应器中
的生长；或者将产酸反应器的 ｐＨ值调整在较低的水平（如 ５ ． ５ 左右），利用产甲烷细菌要求
中性偏碱的 ｐＨ值的特点，来保证在产酸反应器中产酸细菌占优势。

也可用渗析的方法实现产酸菌和产甲烷菌的分离。采用可通透有机酸的选择半通透
膜，使得产酸反应器出水中的多种有机物只有有机酸才能进入后续的产甲烷反应器，从而实
现产酸相和产甲烷相的分离。管运涛等采用在产酸相和产甲烷相之间加膜分离单元的方法
进行相分离，研究认为，膜孔径和产酸相 ＨＲＴ 对相分离的效果影响很大，用直径为 ０ ． ２ ～
１０μｍ的软性微生物过滤膜实现了产酸相和产甲烷相的分离，并通过处理以淀粉为主要基质
的试验研究证明产酸相的效率大大提高。

９ ．１ ．３ ．２ 动力学控制法

目前最简便、最有效也是应用最普遍的方法是动力学控制法。该方法是利用产酸菌和
产甲烷菌在生长速率上差异，控制两个反应器的有机负荷率、水力停留时间等参数，从而实
现相的有效分离。由于产酸细菌的生长速率快、世代时间短，而产甲烷菌生长缓慢、世代时
间长，因而可以在产酸相反应器中将其水力停留时间控制在一个较短的范围内，使世代时间
较长的产甲烷菌难以生存，从而保证在产酸相反应器中选择出以产酸和发酵细菌为主的菌
群；而在产甲烷相反应器中控制相对较长的水力停留时间，使得产甲烷细菌在其中生存，同
时由于产甲烷反应器的进水来自产酸反应器的高比例有机酸废水，保证了在产甲烷相反应
器中产甲烷菌的生长，最终实现相的分离。但须说明的是，两相的彻底分离是很难实现的，
只是在产酸相中产酸菌成为优势菌种，而在产甲烷相中产甲烷菌成为优势菌种。

投加抑制剂的方法因对后续反应相有影响而应该慎重使用，动力学控制方法易于实现
且不会对后续反应过程有不利影响，目前被普遍采用。研究资料表明，厌氧反应器中相分离
的程度和流态有关，推流式可促进相分离，而完全混合式阻碍相分离，但很少有反应器达到
理想的推流式或完全混合式，反应器中推流的程度也决定了相分离的程度；如果有回流系
统，回流速率也会有影响。回流速率高使得流态接近完全混合式，阻碍相分离，流态介于推
流式和完全混合式之间。气体的产生和释放也使得推流式趋于混合。

目前，在研究和工程应用最广的相分离方法是将物理化学法和动力学控制法相结合的
方法，通过调控产酸相反应器的 ｐＨ值，同时将水力停留时间 ＨＲＴ控制在相对较短的范围。
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９ ．１ ．４ 两相厌氧消化的特点

１）两相厌氧消化工艺将产酸菌和产甲烷菌分别置于两个反应器内并为它们提供了最
佳的生长和代谢条件，使它们能够发挥各自最大的活性，较单相厌氧消化工艺的处理能力和
效率大大提高。

２）两相分离后，各反应器的分工更明确，产酸反应器对污水进行预处理，不仅为产甲烷
反应器提供了更适宜的基质，还能够解除或降低水中的有毒物质如硫酸根、重金属离子的毒
性，改变难降解有机物的结构，减少对产甲烷菌的毒害作用和影响，增强了系统运行的稳定
性。

３）为抑制产酸相中的产甲烷菌的生长而有意识地提高产酸相的有机负荷，从而提高了
产酸相的处理能力。产酸菌的缓冲能力较强，因而冲击负荷造成的酸积累不会对产酸相有
明显的影响，也不会对后续的产甲烷相造成危害，能够有效地预防在单相厌氧消化工艺中常
出现的酸败现象，出现后也易于调整与恢复，提高了系统的抗冲击能力。

４）产酸菌的世代时间远远短于产甲烷菌，产酸菌的产酸速度高于产甲烷菌降解酸的速
率，在两相厌氧消化工艺中产酸反应器的体积总是小于单相产甲烷反应器的体积。

５）同单相厌氧消化工艺相比，对于高浓度有机污水、悬浮物浓度很高的污水、含有毒物
质及难降解物质的工业废水和污泥的处理，两相厌氧消化工艺具有很大的优势。

表 ９ ．２ 厌氧消化两相分离的主要优缺点

优 点 缺 点

１．将限速步骤水解（第一相）和甲烷化（第二相）分离并最适化 １．互养关系打破

２．提高了反应器的动力学和稳定性 ２．基建、工程和运行较困难

３．每相独立 ｐＨ ３．缺乏各种废物处理工程运行经验

４．提高了反应器对冲击负荷的稳定性
４．基质类型和反应器类型之间的不
稳定性

５．可选择生长较快的微生物种群

９ ．１ ．５ 两相厌氧生物处理系统的适用范围

一种废水是否适宜于两相厌氧消化处理可通过分析废水中的主要成分的转化途径来进
行估计。如碳水化合物含量高、脂肪含量低的废水比脂肪含量高、碳水化合物含量低的废水
更适宜于两相系统。通常一种废水如果不需互养关系进行酸化的组分含量高，则适宜两相
处理；反之，则宜于单相处理。对于在酸化相反应器中可能脱毒的化合物，其两相的适宜性
还不是很清楚。中等脂肪酸含量废水的生物降解，两相系统比单相系统处理效率高。对于
其他可能产生抑制作用的化合物，包括氯代化合物和芳香族化合物，两相系统可使处理效率
提高。由于两相厌氧具有一系列优点，使它具有更广泛的适用范围。

１）适合处理富含碳水化合物而有机氮含量低的高浓度废水。采用单相厌氧反应器处
理废水时，一旦负荷率升高，易产生酸败现象，且一旦发生酸败，恢复正常运行则需要较长的
时间。但是在两相厌氧工艺中，由于产酸和产甲烷反应分开在两个反应器中进行，便于控
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制，不致于影响系统的正常运行。
２）适合处理有毒性的工业废水。许多工业有机废水中含有浓度较高的硫酸盐、苯甲

酸、氰、酚等成分，由于产酸菌能改变毒物的结构或将其分解，使毒性减弱甚至消失，故能有
效地消除毒物对产甲烷菌的抑制作用。杨晓奕采用单相和两相厌氧方法，对含有硫酸盐和
难生物降解物质的干法腈纶废水的处理进行了试验研究，结果表明，两相厌氧不仅比单相厌
氧 ＣＯＤ去除率高，且运行稳定，硫酸根干扰小，在提高废水的可生化性上显示出明显的优
势。张振家针对糖蜜酒精糟液水质特性，采用以 ＵＡＳＢ反应器为主体的两相厌氧消化工艺，
试验结果表明，系统对废水中有机物及硫酸盐均有良好的去除效果，酸化段反应器对硫酸盐
去除率达到 ７０％以上，由于产气的气提作用，试验中未发现硫酸根对甲烷菌有抑制作用。

３）适合处理高浓度悬浮固体的有机废水。由于产酸菌的水解酸化作用，废水中的悬浮
固体浓度大大降低，解决了悬浮物质引起的厌氧反应器的堵塞问题，有利于废水在产甲烷反
应器中的进一步处理。

４）适合处理含难降解物质的有机废水。一些大分子物质在单相厌氧反应器中易积累，
到一定浓度时对产甲烷菌会产生抑制作用，但在两相厌氧生物处理系统中，产酸菌可以将这
些大分子物质水解成小分子物质，便于产甲烷菌进一步的代谢。例如，硫酸盐和亚硫酸盐法
草浆造纸黑液用单相厌氧反应器难于处理，但采用两相厌氧反应器处理后，其甲烷相 ＣＯＤ
的最大去除率可高达 ８６ ．４７％。

９ ．１ ．６ 两相厌氧工艺的主要流程和运行参数的选择

９ ．１ ．６ ．１ 两相厌氧工艺的主要流程

两相厌氧工艺流程及装置的选择主要取决于所处理基质的理化性质及其生物降解性
能，在实际工程和实验室的研究中经常采用的基本工艺流程主要有以下 ３种。

１）图 ９ ．１所示的两相厌氧工艺流程主要用来处理易于降解的、含低悬浮物的有机废
水，其中的产酸相反应器一般可以是完全混合式的 ＣＳＴＲ，或者是 ＵＡＳＢ、ＡＦ等不同形式的厌
氧反应器，产甲烷反应器则主要是 ＵＡＳＢ反应器，也可以是 ＵＢＦ、ＡＦ等。

图 ９．１ 处理易于降解的、含低悬浮物有机废水的两相厌氧工艺

２）图 ９ ．２所示则是主要用于难降解、高浓度悬浮物的有机废水或有机污泥的两相厌氧
工艺流程，其中的产酸相和产甲烷相反应器均采用完全混合式的 ＣＳＴＲ反应器，产甲烷相反
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应器的出水是否需要回流，则需要根据实际运行的情况而定。

图 ９．２ 处理难降解、高浓度悬浮物的有机废水或有机污泥的两相厌氧工艺

３）图 ９ ．３所示的两相厌氧工艺则主要用于处理固体含量很高的农业有机废弃物或城
市有机垃圾，其中的产酸相反应器主要采用浸出床（Ｌｅａｃｈｉｎｇ Ｂｅｄ）反应器，而产甲烷反应器
则可以采用 ＵＡＳＢ、ＵＢＦ、ＡＦ、ＣＳＴＲ等反应器。产甲烷相反应器的部分出水回流到产酸相反
应器，这样可以提高产酸相反应器的运行效果。

图 ９．３ 处理固体含量很高的农业有机废弃物或城市有机垃圾的两相厌氧工艺

９ ．１ ．６ ．２ 两相厌氧工艺参数的选取

两相厌氧消化工艺参数的选取直接影响到系统运行的成败和处理效果的优劣。虽然多
年的研究和实际运行中已积累出一些经验数值，但在实际应用当中，由于进料基质（污水、污
泥）来源不同，影响因素（ｐＨ值、温度、毒物、ＯＲＰ、停留时间、负荷等）有主次之分，已有的经
验参数不可能完全适用。为了达到预期的处理效果，在有条件的情况下，应尽可能通过试验
确定这些参数。根据有关研究资料并结合一些实际运行经验，建议两相厌氧工艺考虑采用
下列参数值。

１）产酸反应器与产甲烷反应器容积比为 １ ∶（３ ～ ５）；
２）产酸反应器消化液 ｐＨ值维持在 ４ ．０ ～ ５ ．５范围内，发酵温度为 ２５ ～ ３５ ℃；
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３）产酸反应器消化液 ＯＲＰ在 － ３００ ～ － ４００ ｍＶ范围，以防止运行初期产酸相中丙酸积
累；

４）产酸反应器废水停留时间为 ４ ～ １６ ｈ，或 ＣＯＤ容积负荷为 ２５ ～ ５０ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）；
５）产甲烷反应器消化液 ｐＨ值维持在 ５ ．０ ～ ７ ．５，发酵温度为 ３５ ℃；
６）产甲烷反应器废水停留时间为 １２ ～ ４８ ｈ，或 ＣＯＤ容积负荷为 １２ ～ ２５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）；
７）系统 ＣＯＤ去除率为 ８０％ ～ ９０％，ＢＯＤ去除率大于 ９０％；
８）系统沼气产率为 ０ ．４５ ～ ０ ．５５ ｍ３ ／ ｋｇＣＯＤ。
工艺参数值的选定主要取决于被处理废水的性质和浓度，因此，应尽可能的根据实际测

量结果来确定。

９ ．１ ．７ 两相厌氧生物处理系统及运行中的问题

９ ．１ ．７ ．１ 产酸相对产甲烷相的影响

传统观点认为，厌氧生物处理的限速步骤是产甲烷阶段，但是产酸相对系统的稳定运行
也起着关键作用。产酸相对产甲烷相的影响主要有：①产酸发酵末端产物组成对产甲烷相
的影响。产酸相为乙醇型发酵时，其发酵末端产物以乙醇、乙酸为主，易于被产甲烷相转化
利用，没有有机酸积累现象发生。产酸相为混合酸发酵时，产甲烷相对来自产酸相的有机酸
的转化不彻底，易造成有机挥发酸的积累，其中以丙酸积累最为显著。丙酸积累是导致产甲
烷相酸化的最重要的原因。②产酸相发酵类型对产甲烷相的影响。控制某些运行参数使产
酸相发生乙醇型发酵，可提高产甲烷相的效能，从而提高了整个两相厌氧生物处理系统的处
理效率和运行稳定性。③产酸相对产甲烷相氢分压的影响。传统单相消化器往往由于冲击
负荷或环境条件的变化，使得氢分压增加，从而引起丙酸积累。而相分离后，产酸相有效去
除了大量氢，使得产甲烷相的处理效率及运行稳定性增加。

９ ．１ ．７ ．２ 产酸相的酸化产物及酸化率

由于产甲烷菌的降解速率慢于产酸菌，因此，产甲烷相成为厌氧消化过程的限制阶段。
产甲烷菌的反应速率与产酸相产物的种类有关，产甲烷菌对不同基质的代谢速率是不同的。
对产甲烷菌的研究表明，甲酸、甲醇、甲胺和乙酸能够直接为产甲烷菌所利用，而和产甲烷菌
互营共生的产氢产乙酸细菌能够很快地将乙醇、丁酸转化为乙酸供产甲烷菌利用，产甲烷菌
所产生的甲烷中有 ７０％左右来源于乙酸。产酸相发酵产物中应尽可能避免出现丙酸和乳
酸，因为乳酸易转化为丙酸，丙酸的积累容易导致酸败现象。

产酸相基质的部分酸化就能够有效促进产甲烷菌的活性，研究表明，产酸相酸化率与
ＨＲＴ关系密切。在某一时间段内，酸化速率达到最大值，超过这一时段虽然酸化率继续提
高，但酸化速率下降。另外，温度和进水基质的浓度对酸化速率的影响也比较大。

９ ．１ ．７ ．３ 反应器内的细菌群落

尽管两相厌氧消化工艺实现了有效的相分离，但并非是绝对的，许多的研究表明，产酸
相中含有产甲烷菌，产甲烷相中也含有一部分产酸菌。原因是：①不论采用何种方法实现两
相分离，都仅仅是抑制产甲烷菌在产酸相中的生长繁殖，使产酸菌占优势，而不是将产甲烷
菌全部杀死；②两相厌氧消化工艺的根本目的仍然是去除废水中 ＣＯＤ，无论是产酸消化还
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是产甲烷消化都与这一目标相一致，两相分离只是为了加快反应过程的进行，提高反应器性
能的一种手段而已；③进料基质在产酸相达到完全酸化是不现实的，那需要较长的 ＨＲＴ，所
以总有一部分基质要在产甲烷相中完成水解酸化作用；④产酸相中存在的产甲烷菌能够消
耗产酸过程中生成的氢，有利于反应器的运行。

９ ．１ ．７ ．４ 过酸状态及调控

在两相厌氧生物处理系统运行中，如果控制不当，造成负荷冲击时，可能会使处理系统
的生态环境破坏，尤其是反应系统的 ｐＨ 值明显下降，将导致微生物活性受到抑制、产气率
下降，这种现象在产甲烷相中通常被称为“酸化”状态。而产酸相反应器在较大负荷的冲击
下，也会出现类似于产甲烷相反应器的酸化现象，产酸相的这种状态被称为“过酸状态”。当
产酸相受到较大有机负荷冲击时，大量酸性末端产物的生成将导致反应混合液的 ｐＨ 值迅
速降低，使产酸相微生物群体的代谢活性受到严重抑制，底物转化率显著降低，影响处理效
果。产酸相过酸状态的出现，不仅影响其本身的处理效果，更为严重的是可能造成后续产甲
烷相的酸化，使整个处理系统运行失败。因此，产酸相过酸状态的有效控制，对两相厌氧生
物处理系统的稳定运行有着重要意义。

ｐＨ值和碱度都是产酸相反应器运行中的重要控制参数。研究表明，当环境 ｐＨ值低于
厌氧活性污泥耐受下限时，就会导致微生物的活性下降，正常的生理代谢受到抑制，甚至导
致微生物的死亡。一定碱度的存在，能有效地缓冲反应体系 ｐＨ值的下降，可增加系统运行
的稳定性。过酸状态发生后，为了使反应系统快速恢复，应在降低系统有机负荷的同时加强
对进水碱度的调节，这一措施要比仅仅降低负荷更有利于系统 ｐＨ值的迅速恢复，恢复期的
适宜进水碱度为 ５００ ～ ６００ ｍｇ ／ Ｌ。

产酸相一旦发生过酸状态，其恢复过程是较为缓慢的，而且微生物菌群有可能难以恢复
到原有的状态，菌群的结构及其代谢产物将有所改变，从而可能会对后续的产甲烷相的处理
效率造成影响。因此避免反应器过酸状态的发生比发生后的调控更为关键。

９ ．１ ．７ ．５ 产酸相与产甲烷相的差异

在两相厌氧消化系统中，产酸相和产甲烷相在物理、化学和生物性状上都会有显著的差
异，其差异特性见表 ９ ．３。

表 ９ ．３ 产酸相与产甲烷相的一些差异

相 最小倍增时间 ／ ｄ 对氧反应 温度 ／ ℃ ｐＨ值 Ｅｈ 值 ／ ｍＶ ＶＦＡ ／（ｍｇ·Ｌ－ １）

产酸相 约 ０．５ 不敏感 ３０ ～ ４０ ４．０ ～ ４．５ １００ ～ － １００ ２０ ０００ ～ ４０ ０００

产甲烷相
２．４（球菌）
４．８（杆菌）

敏感
３０ ～ ４０（中温）
５０ ～ ５５（高温）

６．５ ～ ７．５ － １５０ ～ － ４００ ＜ ３ ０００

９ ．２ 水解酸化 －好氧生物处理技术

随着厌氧技术的发展，厌氧处理从开始只能处理高浓度污水发展到可以处理中、低浓度
的污水。但采用完整的厌氧生物处理加后续好氧生物处理工艺处理中低浓度污水时，具有
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投资大、操作运行复杂、水力停留时间长、占地面积大、运行费用高等缺点，尽管能够获得甲
烷，但回收效果和效益仍不尽人意。因此，人们提出在厌氧段摒弃厌氧过程中对环境要求
严、敏感且降解速率较慢的产甲烷阶段，利用厌氧处理的前段———水解酸化过程，开发出水
解酸化 －好氧生物处理技术。该技术已经成功地用于啤酒、乳品等中等污染浓度的有机废
水的处理中，也成功地用于城市污水等低浓度有机污水的处理中。

９ ．２ ．１ 水解酸化 －好氧活性污泥法处理城市污水

Ｃｉｌｌｅ（１９６９）曾认为，仅仅当污水 ＣＯＤ质量浓度大于 ４ ０００ ｍｇ ／ Ｌ时，厌氧处理才比好氧处
理更加经济，在能源价格不断上涨的同时，污水厌氧处理浓度的低限也在不断的下降，到
１９８２年已经认为，当污水 ＣＯＤ质量浓度为 ２ ０００ ｍｇ ／ Ｌ时，厌氧处理也比好氧处理经济。但
在采用厌氧技术处理低浓度的生活污水时，就不太经济，这主要是因为厌氧技术用于低浓度
污水时厌氧菌生长缓慢、世代期长、对环境要求高。北京环科院在传统活性污泥法的基础
上，用水解池取代了传统的初沉池，开发出水解酸化 － 好氧活性污泥工艺，成功地用于城市
污水的处理。

９ ．２ ．１ ．１ 工艺简介

水解酸化 －好氧活性污泥工艺是国内自主开发的城市污水处理新工艺。该工艺是在传
统的活性污泥工艺的基础上，以水解酸化池代替初沉池。工艺中的水解池是一种新型的厌
氧反应器，它是在污水厌氧处理的基础上，采用较短的水力停留时间，从而省去反应停留时
间长、要求控制条件高的产甲烷阶段，利用水解过程中产酸菌可以迅速降解水中有机物的特
点，形成以水解产酸菌为主的厌氧上流式污泥床。由于水解池集生物降解、物理沉降和吸附
为一体，在与初沉池停留时间相近的情况下，有机物去除效果显著高于初沉池，并且能够将
污水中的难降解的大分子有机物转化为小分子有机物，提高了污水的可生物降解性，使得后
续的好氧处理所需要的停留时间缩短，能耗降低。与此同时，悬浮物固体物质（包括进水悬
浮物和后续好氧处理中的剩余污泥）被水解为可溶性物质，降低了污泥产量，并使污泥得到
处理，从而取消或减小了传统工艺的污泥消化池，实现了污水和污泥的集中处理。典型的水
解酸化 －好氧活性污泥工艺处理城市污水的工艺流程图见图 ９ ．４。

图 ９．４ 水解酸化 －好氧活性污泥处理工艺流程

由图 ９ ．４可见，水解酸化 －好氧活性污泥系统包括预处理部分、沉砂池、水解处理部分、
好氧后处理部分和污泥处理部分。首先经水泵提升通过预处理装置后去除悬浮大颗粒物质
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后，污水进入沉砂池去除砂粒。沉砂池出水进入水解反应器，经水解反应器处理后的出水进
入后续的好氧处理装置。如采用传统曝气池时，污水的停留时间较传统工艺可大为缩短，气
水比也可大幅度降低。经曝气池处理后的污水进入二沉池，出水即可排放。

９ ．２ ．１ ．２ 工艺主要技术参数

１ ．水解反应器
以细格栅和沉砂池作为预处理设备，其技术参数为：
平均水力停留时间：２ ．５ ～ ３ ．０ ｈ；
变化系数：Ｋ ＝ １．２ ～ １ ．５；
最大上升流速：２ ．５ ｍ ／ ｈ（持续时间不小于 ３ ｈ）；
反应器深度：４ ～ ６ ｍ；
布水管密度：１ ～ ２ ｍ２ ／孔；
出水三角堰负荷：１ ．５ ～ ３ ．０ Ｌ ／（ｓ·ｍ）；
污泥床的高度在水面之下 １ ．０ ～ １ ．５ ｍ；
污泥排放口在污泥层中上部，即水面下 ２ ．０ ～ ２ ．５ ｍ。
２ ．曝气池
ＢＯＤ污泥负荷：０ ．１５ ～ ０ ．３ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ）；
平均水力停留时间：４ ｈ；
气水比：（３ ～ ５）∶ １。

９ ．２ ．１ ．３ 技术经济指标

通过工程应用，水解 －活性污泥工艺和传统活性污泥工艺的技术经济比较表明，单位水
量（１ ｍ３）投资为 ６００ ～ ８００元 ／ ｍ３，投资节省了 ３８ ． ４％，总电耗节省了 ３４％，总运行费用可节
省 ３６ ．７％。充分显示了该技术的效率高、能耗低、占地省、投资少、运行费用低和简单易行
的优点。

９ ．２ ．２ 水解酸化 －好氧生物处理中等浓度有机污水

由于水解酸化 －好氧生物处理工艺与传统好氧生物处理工艺相比较，具有能耗低、停留
时间短和污泥产量少的特点，特别水解池可改善污水可生化行动特点，使得水解酸化 －好氧
生物处理工艺不仅适用于易于生物降解的城市污水，同时更加适用于含有不易生物降解物
质的大量工业废水的处理，如纺织废水、啤酒废水、印染废水等中等浓度有机废水。

９ ．２ ．２ ．１ 处理中等浓度有机废水时该工艺特点

１）提高废水的可生化性。通过水解酸化过程，在常温下完全可以迅速的将固体物质转
化为溶解性物质，复杂的大分子有机物降解为易于生物处理的小分子有机酸、醇，并通过少
量 ＣＯ２ 等气体的释放，去除部分 ＣＯＤ，并且大大提高废水的可生化性，缩短后续好氧处理工
艺的停留时间，提高 ＣＯＤ的去除率。

２）抗冲击负荷能力强，水质稳定。厌氧污泥起到吸附和水解酸化的双重作用，抗冲击
负荷能力强，可为后续的好氧处理提供稳定的进水水质。由于水解阶段微生物可使硫酸盐
还原释放出部分硫化氢，减轻了好氧处理的负担，使得整个系统稳定。
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３）运行稳定，费用经济。由于反应控制在水解酸化阶段，反应进行得比较迅速，故使水
解酸化池体积缩小，同时还不需要设置三相分离器等，结构简单。

４）操作简单，易于管理。由于反应只控制在水解酸化阶段，故对环境条件的变化适应
性强，运行操作比较简单，易于维护管理。

５）由于该工艺控制在水解酸化阶段，故出水没有厌氧发酵所具有的强烈刺激性气味，
有助于改善废水处理厂的环境。

９ ．２ ．２ ．２ 工艺研究

在厌氧水解酸化过程中，废水中的 ＣＯＤ和 ＢＯＤ浓度的变化可能有以下三种情况：
１）降低，但最大不超过 ２０％ ～ ３０％；
２）与原水持平（以葡萄糖为水解酸化底物时即出现此情形）；
３）略有升高（高分子复杂有机物的水解酸化时）。
但基于实际废水中基质的复杂性、参与水解酸化过程的微生物的多样性及环境条件的

多变性，上述三种情形亦可能同时兼而有之。
水解酸化、混合厌氧和两相厌氧因各自的作用不同、对产物要求及处理程度的不同，对

各自的运行和操作要求也不同。
１）Ｅｈ 不同。在混合厌氧消化系统中，须将氧化还原电位 Ｅｈ 严格控制在 － ３００ ｍＶ 以

下，以满足甲烷菌的要求，因而其水解酸化菌也是在此 Ｅｈ 值下工作的。两相厌氧消化系统
则须将产酸相的 Ｅｈ 控制在 － １００ ～ － ３００ ｍＶ之间。而水解酸化工艺，只要将 Ｅｈ 控制在 ＋
５０ ｍＶ下即可发生有效的水解酸化作用。

２）ｐＨ值要求不同。混合厌氧处理系统中，其 ｐＨ值通常控制在甲烷菌生长的最佳范围
（６ ．８ ～ ７ ．２）以内。两相工艺中则为控制其产物的形态而将 ｐＨ 值严格控制在 ６ ． ０ ～ ６ ． ５ 之
间。而厌氧水解酸化工艺由于其后续处理为好氧工艺，因而对 ｐＨ值的要求并不十分严格，
且水解酸化菌对 ｐＨ值的适应性较强，因此其适宜 ｐＨ 值范围较宽（适宜值为 ３ ． ５ ～ １０，最优
值为 ５ ．５ ～ ６ ．５）。

３）温度（Ｔ）不同。混合厌氧系统和两相系统对温度均有严格的要求，要么控制在中温
（３０ ～ ３５ ℃），要么控制在高温（５０ ～ ５５ ℃）。而水解酸化工艺则对工作温度无特殊要求，在
常温下运行仍可获得满意的效果。研究表明，当温度在 １０ ～ ２０ ℃之间变化时，水解酸化反
应速率变化不大，说明水解酸化微生物对低温变化的适应能力较强。

４）参与微生物种群及产物的不同。混合厌氧工艺优势微生物种群为专性厌氧菌，因而
完成水解作用的微生物以厌氧菌为主，两相工艺中则因所控制的 Ｅｈ 值的不同而以不同菌
群存在。如 Ｅｈ 较低时，以专性厌氧菌为主，而 Ｅｈ 值较高时则以兼性菌为主。水解酸化工
艺通常可在兼性条件下运行，因而其微生物菌群多以厌氧和兼氧菌的混合菌群，有时也以兼
性菌为主。微生物种群的差异导致不同工艺的产物也不同。

９ ．２ ．２ ．３ 工艺应用

２０ 世纪 ８０年代末，轻工部北京设计院与北京环科院一起采用北京环科院开发的厌氧
水解 －好氧生物处理啤酒废水，由于啤酒废水悬浮性有机物成分较高，水解池可截留废水中
较多的悬浮性颗粒物质，所以水解池去除了相当部分的有机物，最高 ＣＯＤ去除率可达 ５０％。
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哈尔滨工业大学的任南琪采用两级水解酸化工艺处理染料废水，在进水 ＣＯＤ质量浓度
为 ４００ ～ １ ５００ ｍｇ ／ Ｌ范围时，出水 ＣＯＤ在 ２００ ｍｇ ／ Ｌ以下。两级水解酸化工艺中的水解酸化
段与厌氧消化的比较见表 ９ ．４。

表 ９ ．４ 两级水解酸化工艺中的水解酸化段与厌氧消化的比较

项目
工艺 两级水解酸化 －好氧

中的水解酸化阶段
两相厌氧消化
中的产酸相

厌氧消化

Ｅｈ ／ ｍＶ ＜ ＋ ５０ － １００ ～ － ３００ ＜ － ３００

ｐＨ值 ５．５ ～ ６．５ ６．０ ～ ６．５ ６．８ ～ ７．２

温度 通常常温 控制 控制

优势微生物 兼性菌 兼性菌 ＋厌氧菌 厌氧菌

产气中甲烷含量 极少 少量 大量

最终产物
水溶性基质（各种
有机酸、醇）ＣＯ２

乙酸、少量低碳酸
ＣＨ４ ／ ＣＯ２

ＣＨ４ ／ ＣＯ２

姚君等采用厌氧水解酸化工艺对焦化废水中有机污染物处理后对好氧生物降解性能的
影响进行分别的研究。结果表明，萘经厌氧酸化处理后转化为易生物降解物，其生物转化率
由原来的 ３１ ．２％提高至 ５１ ．２％。喹啉和吲哚对好氧处理的抑制作用完全消除，而对联苯和
吡啶而言，它们的可生化性不仅得到改善，而且其对生物的抑制作用亦完全消除。

侍广良等采用厌氧水解酸化 －好氧工艺对印染废水进行了研究。在水解酸化段的 ＨＲＴ
为 ７ ～ ８ ｈ、ＣＯＤ容积负荷为 １ ．５ ～ ２ ．５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ），好氧段的 ＨＲＴ及 ＣＯＤ容积负荷为分别为
４ ．５ ～ ５ ｈ和 ４ ．５ ～ ５ ｋｇ ／（ｍ３·ｄ）的条件下运行时取得了良好的处理效果。目前该工艺已在某
市 ３０ ０００ ｍ３ ／ ｄ的印染废水处理工程中得到应用。

９ ．３ 生物固定化技术在污水厌氧生物处理中的应用

微生物固定化技术是在固定化酶技术的基础上发展起来的新技术，微生物固定化就是
利用物理或化学手段，在保持细胞生物活性的情况下，将游离的细胞或酶与固态的不溶性载
体相结合，使细胞在一定的区域范围内形成一稳定的具有一定核心与层次的集团，微生物的
自由流动性降低。微生物固定化是自然界中的一种普遍现象，是生物细胞适应环境的一种
反应。

９ ．３ ．１ 生物固定化技术的分类

微生物的固定化方式有微生物自固定化和人工强化生物固定化。
微生物自固定化的方式主要有以下两种：
１）吸附，即微生物通过吸附作用附着在固体表面，形成生物薄膜，在水处理中称为生物

膜。
２）自凝聚，微生物通过自身的凝聚特性形成具有一定形状、结构和层次的颗粒，在水处

理中称为颗粒污泥。
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微生物也可通过人工强化的方法进行固定，它是在最初起源于生物发酵工业，在 ２０ 世
纪 ６０年代人工固定化酶技术上发展起来的，主要包括：

１）交联法，利用双功能或多功能试剂直接与细胞表面的反应基团（如氨基酸、羟基、疏
基）发生反应，使细胞彼此交联成网状结构，交联剂有戊二醛、架桥树脂等。这种方法化学反
应激烈，对细胞活性影响大，而且交联剂价格昂贵，限制了该法的使用。

２）包埋法，将菌种包埋在半透性的滤膜内，小分子化合物和产物可自由进出而细胞却
不会漏出。将包埋剂、细胞与交联剂的水溶液混合成凝胶，则细胞包在凝胶中。天然凝胶有
琼脂、海藻酸钙等。该方法生物毒性低，操作简单，费用经济，但强度不大，生物稳定性差。

理想的固定化载体应具有对微生物细胞无毒、传质性能好、性质稳定、使用寿命长、价格
低廉等特点。目前常用的载体大致可分为有机载体、无机载体和复合载体 ３ 大类。有机载
体材料如琼脂、海藻酸钠（ＣＡ）、聚乙烯醇（ＰＶＡ）、聚丙烯酰胺（ＰＡＭ）等，它们在形成凝胶时可
将微生物细胞包埋在凝胶内部从而达到固定细胞的目的，在废水处理中得到较多的研究和
应用。无机载体材料如活性炭、多孔陶珠、红砖碎粒等，它们利用本身的多孔结构对微生物
细胞的吸附作用和电荷效应来固定细胞。相对于有机载体材料来说，无机载体材料大多具
有成本低、使用寿命长、机械强度高和耐酸碱等特性而更具实用性。若将有机载体与无机载
体组成复合载体，则可结合它们各自的优点，改进材料的性能。

应用有针对性的有效菌群，采用微生物固定化技术对有效菌群进行固定，能够可选择性
地提高泥龄，保持有效菌种的活性，大大提高高浓度难降解有机废水的处理效率，降低处理
费用。由于人工强化生物固定化的处理效率高，产泥量少，处理装置占地面积小，并能选择
性地固定一些生长缓慢的特殊菌种，近年在废水处理，特别是含难降解工业废水处理中也得
到了广泛关注。

９ ．３ ．２ 生物固定化技术在污水厌氧生物处理中的应用

９ ．３ ．２ ．１ 微生物自固定化技术在污水厌氧生物处理中的应用

在厌氧发酵过程中，利用微生物细胞固定化技术可使污泥颗粒化。一方面，污泥颗粒化
使微生物细胞更适应水中温度与 ｐＨ值的变化，减轻了不利因素（如重金属离子对污泥活性
影响）；另一方面，颗粒污泥为提高污泥浓度和污泥回流创造了条件。在国内，ＩＣ、ＥＧＳＢ等反
应器曾采用此工艺思想，避免了污泥被过多挟带。

厌氧生化反应器在初次启动时若想培养足量的颗粒污泥需要花费数月甚至 １ 年时间。
在厌氧生化反应器启动初期投加高分子聚合物是为了强化和促进微生物的絮凝作用以缩短
固定化颗粒污泥的进程，而聚合物的性能、投加量以及投加方式对厌氧微生物的性能产生影
响。岳秀萍通过生物化学甲烷势测定原理研究了聚季铵盐的厌氧生物可降解程度，采用厌
氧毒性测定（ＡＴＡ）方法对比了不同浓度下的聚季铵盐对厌氧污泥比产甲烷活性（ＳＭＡ）和沉
降性能的影响。结果表明，适量的聚季铵盐对厌氧微生物自身固定化有促进作用，建议采用
间隔 ９ ～ １０ ｄ的多次投加方式，厌氧生化反应器中聚季铵盐浓度介于 １０ ～ ２０ ｍｇ ／ Ｌ 为宜。
Ｗｉｒｔｚ等在厌氧序批式反应器快速启动研究中认为，阳离子聚合物对生物絮凝体颗粒化的促
进作用最为突出，与未投加聚合物的反应器相比将污泥颗粒化进程缩短了 ３个月。

ＵＡＳＢ ＋ ＡＦ是近年开发的一种新型反应器，兼有上流厌氧污泥床 ＵＡＳＢ 和厌氧滤池 ＡＦ
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的优点。该反应器高效稳定运动的关键，在于培养生成颗粒污泥和高活性生物膜。韩洪军
等从新的角度尝试向接触污泥中投入颗粒活性碳和阳离子聚丙烯酰胺，以加快污泥的颗粒
化，从而缩短启动时间。试验表明，在 ＵＡＳＢ ＋ ＡＦ启动初期投加阳离子聚丙烯酰胺颗粒活性
碳，以加速颗粒污泥是可行的。通过聚丙烯酰胺的吸附架桥作用形成絮凝体，颗粒活性碳又
为颗粒污泥的形成提供了一级核心，从而实现了快速启动。

厌氧流化床反应器用于高浓度有机废水处理的优越性已为众多研究者所证实，其中载
体的选择受到广泛的关注。研究者们都试图寻求性能优良的新型载体，普遍认为 ＧＡＣ是厌
氧流化床反应器中固定化微生物效果较好的载体。一般认为载体应具有良好的亲生物性、
化学稳定性，载体表面粗糙、比表面积大、孔径分布合理、价廉并且密度低，易于流态化。

９ ．３ ．２ ．２ 微生物人工强化固定化技术在污水厌氧生物处理中的应用

在 ２０世纪 ７０年代，人工强化固定细胞开始在水处理中得到应用，ＩＣＩ 公司首先应用固
定化细胞技术处理含氰废水，随后日本、美国、德国等对此作了大量的研究工作。他们固定
某些毒物降解菌、脱氮除磷细菌、厌氧产甲烷菌或厌氧污泥来处理氨氮、氰、苯等含难生物处
理物质的工业废水。这种工艺的优点是：① 剩余污泥少，约为悬浮微生物法的 １ ／ １０；② 有
机负荷高；③ 污泥浓度高，且不易流失；④ 载体保护下微生物的耐毒性和耐冲击负荷能力
强。其缺点是：① 载体成本和使用寿命尚需研究改进；② 某些载体有一定的毒性。

徐向阳等从活性污泥等微生物源中分离、筛选获得 １０ 株高效脱色菌，为实现脱色菌的
资源化应用，将 ４株脱色菌制成混合培养物和固定化细胞，分别投加于处理染化废水的厌氧
反应器中，结果发现，在相同 ＣＯＤ负荷、水力负荷条件下，投加固定化细胞的反应器，其脱色
率可提高 ５％ ～ １０％，出水苯胺浓度提高 ４０％ ～ ６５％。对固定化细胞颗粒进行扫描电镜观
察发现，固定化颗粒在投加于反应器之前具有多孔网络结构，表面光滑，电子密度低，附着的
脱色菌细胞稀少，内部网格微孔中有球状的脱色菌。来自反应器运行后期的固定化细胞颗
粒，因附着生长形成生物膜，表面电子密度大，生物膜中菌体形态以球杆菌为主，颗粒内部有
成簇的菌团附着于多孔网格上。由此认为，脱色菌的滞留与增殖是投加固定化脱色菌反应
器性能改善的决定因素。

吴晓磊等以聚乙烯醇（ＰＶＡ）为包埋剂，分别包埋固定活性污泥及厌氧污泥进行了对废
水中有机物的好氧及厌氧降解试验，比较了固定化及未固定的污泥、固定化活性及厌氧污泥
对废水的处理能力。结果表明，固定化污泥的容积负荷是未固定污泥的 １ ． ３ ～ ２ ． １ 倍，在试
验条件下，固定化厌氧污泥与自由厌氧污泥的容积负荷之比明显高于固定化活性污泥与自
由活性污泥的比值。综合污泥负荷及单位污泥产气量，说明固定化厌氧污泥比固定化活性
污泥更能发挥微生物的处理能力。

甲烷八叠球菌和甲烷丝菌在厌氧消化的甲烷化作用中是最重要的两类产甲烷菌。甲烷
丝菌能自然形成颗粒污泥而固定化，使之成为反应器中的优势产甲烷菌，而甲烷八叠球菌则
随出水流出反应器。但甲烷八叠球菌比甲烷丝菌在生理特性上有极大的优点，在解决厌氧
消化通常出现的酸化大于甲烷化难题中显得格外重要。杨秀山等用聚乙烯醇（ＰＶＡ）为包埋
剂对甲烷八叠球菌固定化，研究发现，固定化细胞球表面完整，内部形成网状结构，其内的甲
烷八叠球菌多以包囊形式存在，有利于菌种滞留，增加甲烷八叠球菌菌量，大大提高废水处
理效率。
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刘建广等采用固定化厌氧微生物的方法处理四环素废水的研究，研究结果表明固定化
微生物产甲烷相具有较高的污泥活性和抗冲击负荷能力，其 ＣＯＤ 的去除率达到 ６５％ ～
７５％，高于一般的 ＵＡＳＢ反应器。

在厌氧 －好氧处理高浓度有机废水系统中，厌氧阶段的处理效果直接影响到后续的好
氧处理，从而决定废水排放是否能够达标。而在高浓度有机废水的生物处理中，厌氧消化阶
段的甲烷化速度为主要限制因素，要提高甲烷化速度，就要加大产甲烷菌的浓度，其中将甲
烷八叠球菌固定化，提高其滞留期，增加其浓度是解决这一问题的重要途径。杨小红采用亨
盖特厌氧技术，以甲醇为惟一碳源，获得了甲烷八叠球菌的富集培养物。采用直接计数法和
ＭＰＮ（ｍｏｓｔ ｐｒｏｂａｂｌｅ ｎｕｍｂｅｒ）法对甲烷八叠球菌的数量进行测定，选择不同包埋剂对甲烷八叠
球菌进行固定化，并对其成球效果及产甲烷特性进行了研究。结果表明，以 ＰＶＡ ＋海藻酸钠
为包埋剂对甲烷八叠球菌进行固定化可得到较好的效果。

李海英等将对氯代芳香类有机物具有高效降解作用的混合菌用聚乙烯醇包埋后，在厌
氧条件下处理含氯代芳香类有机物的废水，并与自由菌液做比较。结果表明，固定化细胞的
酶活性及氯代芳香类有机物去除率均高于自由菌液，菌体包埋量及反应液中湿菌含量是影
响固定化细胞处理氯代芳香类有机物废水酶活性的主要固素。在对造纸漂白废水为期 １ 个
月的连续处理试验表明，在停留时间为 ２４ ｈ时，其去除率可稳定在 ６５％ ～ ８１％。

Ｓ．Ｒ．Ｇｕｉｏｔ等通过对 ＵＡＳＢ工艺的研究发现，用藻朊酸盐凝胶包埋甲烷细菌联合体后，
苯酚及其衍生物的去除率提高 ２倍以上。

随着基因工程技术的发展，可以培育与创建大量的优势菌种，这为微生物在废水处理中
的应用奠定了基础。有研究表明，向处理合成难降解废水的上流式厌氧污泥反应器（ＵＡＳＢ）
中投加脱氯细菌，能够提高其生物降解能力，所培育的假单孢菌有很强的降解能力，能同时
脱色，且需营养物少，在染料废水处理中能够得到较好应用。

９ ．３ ．３ 废水处理微生物固定化技术的发展趋势

微生物固定化技术以其特有的优点在废水处理领域引起了普遍的关注，虽然目前尚有
许多问题，但相信通过不断的深入研究和改进，该技术必将作为一种高效、实用的废水处理
技术而得到广泛的应用。

目前，在固定化微生物废水处理技术中，有关吸附法与包埋法等人工固定化技术的研究
很多，其研究方法、作用机理和处理效果多在试验研究阶段，要将其应用于废水处理的实际
工程领域，则还需要解决以下几个问题。

１）混合固定化技术的研究和开发。废水中含有的污染物实际是一个十分复杂的混合
体系，用单一的菌种进行处理，不仅往往难以达到预期的效果和实际应用的需要，而且还会
因复杂的废水成分、微生物不同环境下的诱变等作用而难以保证真正的纯种生长。因此，采
用混合菌固定化技术，在反应器中建立混合菌群组成的微生态环境，使各种固定化微生物协
同发挥其作用。目前，在废水厌氧生物处理中所开展的颗粒污泥（微生物自固定化）就属于
此类技术，已得到实际工程应用。

２）高效固定微生物反应器工艺的开发。由于固定化微生物处于载体或包埋材料的表
面或内部生长，因而如何克服包埋载体材料对基质以及代谢产物的扩散传递阻力，不仅使固
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定化微生物处于良好的微环境中，同时有利于微生物与基质良好的接触，促进对污染物的降
解。２０世纪末出现了多级多相厌氧反应技术的研究方向，并促进了许多相关研究工艺的出
现。

３）耐用微生物固定化材料或包埋材料的研发。
４）与生物工程相结合，充分发挥高效菌种和遗传工程菌的潜力。
５）目前尚不能明确测定固定化载体中微生物浓度，因此，适于传统生物处理法的设计

及动力学处理法不完全适用于固定化微生物系统。
固定化技术可充分发挥高效菌种或遗传工程菌在特种污染废水治理中的降解潜力，为

防止因泄露而引起的生态问题提供了十分重要的手段，随着固定化技术的不断发展和生物
学技术的不断发展，生物固定化技术在水污染控制中将发挥更大的作用。
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第 ３篇 污水深度处理

随着科学技术的不断进步，工业文明的迅猛发展，人口的持续增加，生活用水量和工业
用水量都呈快速递增趋势，水资源紧缺己经成为世界性问题。目前全球有 ６０％以上的陆地
淡水不足，４０多个国家缺水，１ ／ ３的人口得不到安全供水。我国也同样面临水资源短缺的问
题，全国拥有水资源约为 ２８ ０００亿 ｍ３，居世界第六位，但人均占有水资源量仅为 ２ ２２０ ｍ３，只
有世界平均水平的 １ ／ ４，平均每公顷占有水资源 ２９ 万 ｍ３，仅为世界平均的 ４ ／ ５０。近年来黄
河下游断流，给下游人民生活和经济发展带来了严重影响，这已逐渐引起全社会的关注。水
旱灾害不断出现，水环境遭到人为的破坏，再加上开源节流的投入不足，水利经济没有理顺，
不少地区因此出现了剧烈的城乡间、地区间的争水矛盾，使水资源问题日益成为我国社会经
济发展的重要制约因素。

水资源短缺问题的产生一方面是源于人类用水量的增加所导致的，另一方面则由于水
环境的污染，使水资源的水质恶化和水生态系统遭到破坏。在我国大部分城市和地区，由于
资金和技术的原因，污水处理设施严重不足，近 ８０％的污水未经有效处理就直接排入自然
水体，已使全国近 ４０％的河段遭受污染，９０％以上的城市水域被严重污染，近 ５０％的重点城
镇水源不符合饮用水标准。据调查统计，全国设有监测系统的 １ ２００ 多条河流中，已有 ８５０
条遭受不同程度的污染，全国约有 ７亿 ～ ８亿人饮用污染超标水。根据国家环保局《２００２ 年
环境公报》，２００２年，全国工业和城镇生活废水排放总量为 ４３９ ．５亿 ｔ，比上年增加 １ ．５％。其
中工业废水排放量 ２０７ ．２亿 ｔ，比上年增加 ２ ．３％；城镇生活污水排放量 ２３２ ．３亿 ｔ，比上年增
加 ０ ．９％。废水中化学需氧量（ＣＯＤ）排放总量 １ ３６６ ． ９ 万 ｔ，其中工业废水中 ＣＯＤ 排放量
５８４ ．０万 ｔ，城镇生活污水中 ＣＯＤ排放量 ７８２ ．９万 ｔ。工业和城市污水大量任意排放，使水质
污染日趋严重，全国主要江河湖库的水质已受到不同程度污染，符合标准的可供水源急剧减
少，进一步加剧了城市缺水的矛盾。

进入 ２１世纪，我国人口继续增长，根据有关方面预测，２０３０ 年前后，我国人口数将达到
１６亿高峰，其中城镇人口将占一半左右。根据人口增长、工农业生产发展，初步估计，２０３０
年需增加供水 ２ ０００亿 ～ ２ ５００亿 ｍ３ 才能满足各方面的需要。由于我国耕地的开发潜力主
要在北方，新增加的供水有相当大的部分将用于北方。除了东北和西北内陆河流域在区域
内尚有部分水源可调配外，黄河、淮河、海河三流域 ２０１０年以后，随着人口的增加，人均水资
源将不足 ４００ ｍ３，当地水资源已无潜力可挖，缺水只有远距离从长江上、中、下游调水才能得
以解决。而远距离调水成本高、投资大，资金筹措困难，并受到社会和环境等因素制约，工程
实施难度极大。相比之下，开展污水深度处理，使污水成为稳定的再生水源实现污水资源
化，不但解决了水体污染问题，而且可以缓解水资源危机。
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第 １０章 废水生物脱氮除磷技术

１０ ．１ 概 述

在污水处理技术发展的初期，人们认识到了有机污染对环境生态的危害，从而把有机物
即碳源生化需氧量（ＢＯＤ５）和悬浮固体（ＳＳ）的去除作为污水处理的主要目标，并没有把氮、
磷等无机营养物质考虑在内。随着污水排放总量的不断增加，以及化肥、合成洗涤剂和农药
的广泛应用，废水中氮、磷营养物质对环境所造成的影响也逐渐引起了人们的注意。氮、磷
对水体环境的影响最为突出的是水体（特别是封闭水体）的富营养化，表现为藻类的过量繁
殖及继而引起的水质恶化以致湖泊退化；其次随着藻类的死亡和随之而来的异氧微生物代
谢活动，水中的溶解氧降低，从而导致鱼类死亡和水体黑臭；此外，当水体的 ｐＨ 值较高时，
氨对鱼类等水生生物也具有毒性。水体富营养化是继需氧型污染后又一严重的水环境污染
问题。水环境污染和水质富营养化问题的尖锐化迫使越来越多的国家和地区制定严格的
氨、氮排放标准。例如如英国不仅对污水处理出水中 ＣＯＤ、ＢＯＤ５ 和 ＳＳ的排放指标做了严格
的定量规定，同时还对氮、磷的排放标准作了严格的规定，对于人口当量在 １０ ０００ ～ １００ ０００
的污水处理厂，其出水中的总磷不得超过 ２ ｍｇ ／ Ｌ，总氮不得超过 １５ ｍｇ ／ Ｌ；对于人口当量大
于 １００ ０００的污水处理厂，其出水中的总磷不得超过 １ ｍｇ ／ Ｌ、总氮不得超过 １０ ｍｇ ／ Ｌ。德国
要求到 １９９５年有 ８５％的污水处理厂达到三级处理标准外，还要求到 １９９９年污水厂出水每 ２
ｈ取样的混合水样中至少有 ８０％满足总无机氮小于等于 ５ ｍｇ ／ Ｌ的要求。北欧国家为保护
北海，要求污水处理厂达到 ７９％的脱氮效率和出水总磷低于 １ ｍｇ ／ Ｌ的除磷效果。鉴于上述
情况，我国于 １９９６年重新修订颁布实施的《污水综合排放标准》（ＧＢ ８９７８ － １９９６）也明确规定
了适用于所有排污单位非常严格的磷酸盐排放标准和较严格的氨氮排放标准，这就意味着
今后绝大多数城市污水和工业废水处理厂都需要考虑除磷处理，大部分要考虑氨氮的硝化
处理或脱氮处理。因此，近 ３０年来，有效地降低废水中氮、磷的含量已成为现代废水处理领
域的研究开发和应用热点。

国际水污染控制和研究协会（国际水质协会 ＩＡＷＱ 的前身）于 １９８３ 年在哥本哈根召开
了第一次磷氮去除国际会议。此后，国际水质协会将氮磷营养物的去除列为主要的研究议
题之一，还专门设立了氮磷营养物去除委员会来引导和组织学术活动，促进了各种类型的磷
氮去除技术国际会议不断举行，使各国的专家学者能更好地交流该领域的最新研究成果和
工程实践经验。随着法规的压力和市场的导向加速了污水除磷脱氮技术的发展，出现了各
种各样的高效低耗型污水除磷脱氮处理技术和工艺流程，其重大成就是生物除磷脱氮技术
的发展，以及生物处理和化学处理的有机结合。

我国是发展中国家，工农业发展程度落后于西方工业化国家，但近年来，我国的社会经
济取得了快速的发展，工业化和城市化程度不断提高，而我国的水环境污染和水质富营养化
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状况也越来越严重，尤其是在太湖、滇池、巢湖及众多湖泊水库等缓流水体中，由于藻类生长
旺盛，严重影响了水体功能，破坏了水生生态系统，甚至污染和危害了饮用水水源地。１９８６
～ １９９０ 年对我国 ２６ 个大中型湖泊及水库的调查表明，这些湖泊和水库的总氮浓度范围为
０ ．０８ ～ ３ ．３８３ ｍｇ ／ Ｌ，其中含量最高的是南四湖、巢湖和蘑菇湖水库。所调查湖泊和水库的总
氮平均值为 ２ ｍｇ ／ Ｌ以上，总磷含量范围为 ０ ． ０１８ ～ ０． ４ ｍｇ ／ Ｌ，含量最高的是镜泊湖，其次为
南四湖、太湖和呼伦湖。２６ 个湖泊和水库的总磷几何平均值为 ０ ． １６５ ｍｇ ／ Ｌ。这些数据与
１９８２年 ＯＥＣＤ所调查的世界 ７１个湖泊的几何平均值及浓度范围相比，均远大于 ＯＥＣＤ的调
查结果。上述调查的湖泊及水库中，有 ６８％的透明度小于 ０ ．６ ｍ，７６％的小于 １ ｍ，其中城市
湖泊的透明度一般为 ０ ．２ ～ ０ ． ４ ｍ。湖泊及水库中，浮游植物的含量较高，叶绿素年均值的
范围为 ０ ．７ ～ ２４０ ｍｇ ／ Ｌ。调查表明，我国大部分湖泊、水库已达到富营养化或超富营养化程
度。其中富营养化的湖泊、水库有江苏太湖、安徽巢湖等 ９个；重富营养化的有流花湖、墨水
湖、荔湾湖、滇池（草海）、东山湖、南湖、玄武湖和麓湖等 ８ 个。由此可见，我国大部分湖泊、
水库遭受污染，而且近年来有不断上升的趋势。在此情况下，污水除磷脱氮技术被列入“七
五”、“八五”和“九五”国家及省市重大科技攻关项目，国内中国市政工程华北设计研究院、华
东师范大学、上海市政工程设计院、北京市环境保护科学研究院、天津大学、天津市环境保护
科学研究院、同济大学、清华大学、哈尔滨建筑大学、天津市污水研究所、天津市市政工程设
计研究院等几十家单位先后开展了污水除磷脱氮技术的研究、开发和工程应用，并取得了一
大批具有实用价值的研究成果和工程经验。

１０ ．２ 废水生物脱氮机理

氮以有机氮和无机氮两种形态存在于水体中。前者有蛋白质、多肽、氨基酸和尿素等，
它们来源于生活污水、农业废弃物（植物秸杆、牲畜粪便等）和某些工业废水（羊毛加工、制
革、印染、食品加工等）。这些有机氮经微生物分解后将转化为无机氮。水中的无机氮是指
氨氮、亚硝态氮和硝态氮，这三种无机氮统称为氮化合物。它们一部分是由有机氮经微生物
分解转化后形成的，还有一部分是来自施用氮肥的农田排水和地表径流，以及某些工业废水
（冶金工业的炼焦车间、化肥厂）。废水中的氮主要以氨氮和有机氮形式存在，一般情况下只
含有少量或没有亚硝酸盐和硝酸盐形态的氮，在未经处理的污水中，有机氮占总氮量的
４０％ ～ ６０％，氨氮占 ５０％ ～ ６０％，亚硝酸盐和硝酸盐氮占 ０ ～ ５％。

城市污水脱氮技术可以分为物理化学脱氮和生物脱氮。生物脱氮主要通过同化过程、
氨化过程、硝化过程、反硝化过程将氮最终去除。物理化学不包括有机氮转化为氨氮和氨氮
转化为硝酸盐氮过程，因此，物化法通常只能去除氨氮。物化法脱氮工艺主要有折点氯化法
去除氨氮，选择性离子交换去除氨氮和空气吹脱法去除氨氮，反渗透法也可以用于去除氨
氮。对于物理化学法脱氮，目前缺乏成功的工艺设计知识，运行操作复杂，费用昂贵，难以推
广应用。而现有的城市污水二级处理系统很容易改建成生物脱氮系统，因此，城市污水脱氮
主要是生物脱氮。

废水生物脱氮技术是 ２０ 世纪 ７０ 年代中期美国和南非等国的水处理专家们在对化学、
催化和生物处理方法研究的基础上，提出的一种经济有效的处理技术。废水生物脱氮有同
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化脱氮与异化脱氮。同化脱氮是指微生物的合成代谢利用水体中的氮素合成自身物质，从
而将水体中的氮转化为细胞成分而使之从废水中分离。通常所说的废水生物脱氮是指异化
脱氮。废水生物脱氮利用自然界氮素循环的原理，在水处理构筑物中营造出适宜于不同微
生物种群生长的环境，通过人工措施，提高生物硝化反硝化速率，达到废水中氮素去除的目
的。废水生物脱氮一般由三种作用组成：氨化作用、硝化作用和反硝化作用。

１０ ．２ ．１ 生物氨化过程

废水中的有机氮主要有蛋白质、氨基酸、尿素、胺类、氰化物和硝基化合物等。蛋白质是
氨基酸通过肽键结合的高分子化合物，氨基酸是羧酸分子中羟基上的氢原子被氨基
（—ＮＨ２）取代后的生成物，可用通式 ＲＣＨＮＨ２ＣＯＯＨ 表示。蛋白质可作为微生物基质，在能
产生蛋白质水解酶的微生物作用下，逐步水解为氨基酸。蛋白质水解可以在细胞内进行，也
可以在细胞外进行。在脱氨基酶作用下，脱氨基后的氨基酸可以进入三羧酸循环，参与各种
合成代谢和分解代谢。脱氨基作用既可以在有氧条件下进行，也能在缺氧条件下进行。其
反应式为

有氧条件下
ＲＣＨＮＨ２ＣＯＯＨ ＋ Ｏ →２ ＲＣＯＯＨ ＋ ＣＯ２ ＋ ＮＨ３（氧化脱氨基） （１０ ．１）

缺氧条件下
ＲＣＨＮＨ２ＣＯＯＨ ＋ Ｈ２ →Ｏ ＲＣＨ２ＯＣＯＯＨ ＋ ＮＨ３（水解脱氨基） （１０ ．２）

ＲＣＨＮＨ２ →ＣＯＯＨ ＋ ２Ｈ ＲＣＨ２ＣＯＯＨ ＋ ＮＨ３（还原脱氨基） （１０ ．３）

ＣＨ２ＯＨＣＨＮＨ２ →ＣＯＯＨ ＣＨ３ＣＯＣＯＯＨ ＋ ＮＨ３（脱水脱氨基） （１０ ．４）

ＲＣＨＮＨ２ＣＯＯＨ ＋ Ｒ′ＣＨＮＨ２ＣＯＯＨ ＋ Ｈ２ →Ｏ ＲＣＯＣＯＯＨ ＋
Ｒ′ＣＨ２ＣＯＯＨ ＋ ２ＮＨ３（氧化还原脱氨基） （１０ ．５）

在上述反应中，不论在有氧还是在缺氧条件下，氨基酸的分解结果都产生氨和一种含氮
有机化合物。

人和高等动物所排泄的尿中含有尿素，尿素中含氮约 ４７％，尿素的分解过程是在尿素
酶的作用下迅速水解成碳酸胺，后者很不稳定，易分解成氨、二氧化碳和水。生活污水中的
氨氮主要来源于尿素的水解。其反应式为

ＣＯ（ＮＨ２）２ ＋ ２Ｈ２ →Ｏ （ＮＨ４）２ＣＯ３ （１０ ．６）
（ＮＨ４）２ＣＯ →３ ２ＮＨ３ ＋ ＣＯ２ ＋ Ｈ２Ｏ （１０ ．７）

在自然界中，参与氨化反应过程的氨化细菌很多，主要有好氧性的荧光假单胞菌和灵杆
菌，兼性的变形杆菌和厌氧的腐败梭菌等。引起尿素水解的细菌称尿素细菌。尿素细菌可
分成球菌与杆菌两大类，它们一般是好氧的，但对氧的需求量不大，有些菌种在无氧条件下
也能生长。

１０ ．２ ．２ 生物硝化过程

１０ ．２ ．２ ．１ 生物硝化反应

生物硝化反应是亚硝化菌、硝化菌将氨氮氧化成亚硝酸盐氮、硝酸盐氮。氨氮氧化成硝
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酸盐的硝化反应是由一群自养型好氧微生物通过两个过程完成的。第一步先由亚硝酸菌将
氨氮（ＮＨ＋

４ 和 ＮＨ３）转化为亚硝酸盐（ＮＯ－
２ ），称为亚硝化反应。其中亚硝酸菌有亚硝酸单胞

菌属、亚硝酸螺旋杆菌属和亚硝化球菌属等。第二步由硝酸菌将亚硝酸盐氧化成硝酸盐
（ＮＯ－

３ ）。硝酸菌有硝酸杆菌属、螺菌属和球菌属等。亚硝酸菌和硝酸菌统称为硝酸菌，均是
化能自养菌。这类菌利用无机碳化合物如 ＣＯ２ －

３ 、ＨＣＯ－
３ 和 ＣＯ２ 作为碳源，从 ＮＨ＋

４ 或 ＮＯ－
２

的氧化反应中获取能量。两项反应均需在好氧条件下进行。亚硝酸菌和硝酸菌的基本特性
如表 １０ ．１所示。

表 １０ ．１ 硝化菌的基本特征

项 目 亚硝酸菌 硝酸菌

细胞形状 椭球或棒球 椭球或棒球

细胞尺寸 ／μｍ １ × １．５ ０．５ × １．５
革兰氏染色 阴性 阴性

世代期 ／ ｈ ８ ～ ３６ １２ ～ ５９
自养性 专性 兼性

需氧性 严格好氧 严格好氧

最大比增长速率 ／（μｍ·ｈ－ １） ０．０４ ～ ０．０８ ０．０２ ～ ０．０６
产率系数 Ｙ ０．０４ ～ ０．０１３ ０．０２ ～ ０．０７

饱和常数 Ｋ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） ０．６ ～ ３．６ ０．３ ～ １．７

亚硝酸菌将氨氮氧化成亚硝酸盐和硝酸菌将亚硝酸盐氧化为硝酸盐的硝化反应可表示
为

ＮＨ＋
４ ＋ １ ．５Ｏ →２ ＮＯ－

２ ＋ ２Ｈ＋ ＋ Ｈ２Ｏ ＋（２４０ ～ ３５０ ｋＪ ／ ｍｏｌ） （１０ ．８）

ＮＯ－
２ ＋ ０ ．５Ｏ →２ ＮＯ－

３ ＋（６５ ～ ９０ ｋＪ ／ ｍｏｌ） （１０ ．９）
大部分硝化细菌都是自养菌，利用二氧化碳作为细胞碳源，硝化菌细胞的化学组成用

Ｃ５Ｈ７ＮＯ２ 表示，对于氨氮的氧化的反应式为

１５ＣＯ２ ＋ １３ＮＨ＋ →４ １０ＮＯ－
２ ＋ ３Ｃ５Ｈ７ＮＯ２ ＋ ２３Ｈ＋ ＋ ４Ｈ２Ｏ （１０ ．１０）

对于亚硝酸盐的氧化的反应式为
５ＣＯ２ ＋ ＮＨ＋

４ ＋ １０ＮＯ－
２ ＋ ２Ｈ２ →Ｏ １０ＮＯ－

３ ＋ Ｃ５Ｈ７ＮＯ２ ＋ Ｈ＋ （１０ ．１１）
同时在水体中，ＣＯ２ 存在以下平衡关系

ＣＯ２ ＋ Ｈ２ →Ｏ Ｈ２ＣＯ →３ Ｈ＋ ＋ ＨＣＯ－
３ （１０ ．１２）

方程式（１０ ．８）、（１０ ．１０）、（１０ ．１１）均有 Ｈ＋生成，平衡左移，水中 ｐＨ值下降。综合考虑方
程式（１０ ．１２），则方程式（１０ ．８）、（１０ ．１０）、（１０ ．１１）分别变为

ＮＨ＋
４ ＋ １ ．５Ｏ２ ＋ ２ＨＣＯ－ →３ ＮＯ－

２ ＋ ２Ｈ２ＣＯ３ ＋ Ｈ２Ｏ （１０ ．１３）

１３ＮＨ＋
４ ＋ ２３ＨＣＯ－ →３ ８Ｈ２ＣＯ３ ＋ １０ＮＯ－

２ ＋ ３Ｃ５Ｈ７ＮＯ２ ＋ １９Ｈ２Ｏ （１０ ．１４）

ＮＨ＋
４ ＋ １０ＮＯ－

２ ＋ ４Ｈ２ＣＯ３ ＋ ＨＣＯ－ →３ １０ＮＯ－
３ ＋ Ｃ５Ｈ７ＮＯ２ ＋ ３Ｈ２Ｏ （１０ ．１５）

若已知亚硝化细菌产率系数 ＹＮＨ＋
４
＝ ０ ．１５ ｇＶＳＳ ／ ｇＮＨ＋

４ － Ｎ和硝化细菌产率系数 ＹＮＨ－
２
＝

０ ．０２ ｇＶＳＳ ／ ｇＮＯ２ － Ｎ，则可根据上述方程得出氨氮氧化、亚硝酸盐氧化和新细胞合成的总反
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应式为
５５ＮＨ＋

４ ＋ ７６Ｏ２ ＋ １０９ＨＣＯ－ →３ Ｃ５Ｈ７Ｏ２Ｎ ＋ ５４ＮＯ－
２ ＋ ５７Ｈ２Ｏ ＋ １０４Ｈ２ＣＯ３ （１０ ．１６）

４００ＮＯ－
２ ＋ ＮＨ＋

４ ＋ ４Ｈ２ＣＯ３ ＋ ＨＣＯ－
３ ＋ １９５Ｏ →２ Ｃ５Ｈ７ＮＯ２ ＋ ３Ｈ２Ｏ ＋ ４００ＮＯ－

３ （１０ ．１７）

将上两式合并得出硝化反应的总方程式为
ＮＨ＋

４ ＋ １ ．８６Ｏ２ ＋ １ ．９８５ＨＣＯ－ →３ ０ ．０２１Ｃ５Ｈ７ＮＯ２ ＋ １．０４Ｈ２Ｏ ＋ １．８８Ｈ２ＣＯ３ ＋ ０ ．９８２ＮＯ－
３

（１０ ．１８）
若不考虑硝化过程中硝化菌的增值，通过对上述反应过程的物料衡算，可以计算出氧化

１ ｇＮＨ＋
４ － Ｎ为 ＮＯ－

２ － Ｎ 耗氧 ３ ． ４３ ｇ，氧化 １ ｇＮＯ－
２ － Ｎ 为 ＮＯ－

３ － Ｎ 耗氧 １ ． １４ ｇ，所以氧化 １

ｇＮＨ＋
４ － Ｎ为 ＮＯ－

３ － Ｎ共耗氧 ４ ．５７ ｇ。亚硝化反应和硝化反应还会消耗水中的重碳酸盐碱

度，约合 ７ ．１４ ｇＣａＣＯ３ ／ ｇＮＨ＋
４ － Ｎ。

１０ ．２ ．２ ．２ 生物硝化反应动力学

污水生物处理过程中氨氮的去除是通过两类自养型微生物，即亚硝化细菌和硝化细菌
通过亚硝化和硝化两个连续过程完成的，自养细菌的增殖和底物的去除可用 Ｍｏｎｏｄ 方程来
描述，即

μ ＝ μｍａｘ
Ｓ

Ｋｓ ＋ Ｓ （１０ ．１９）

式中 μ——— 微生物的比增长速率，ｄ－１；

μｍａｘ——— 微生物的最大比增长速率，ｄ－１；

Ｋｓ——— 饱和常数，ｍｇ ／ Ｌ；

Ｓ——— 底物浓度，ｍｇ ／ Ｌ。
如前所述，由于亚硝化过程所产生的能量是硝化过程所产生能量的 ４ ～ ５ 倍，要想获得

相同的能量，硝化细菌所氧化的亚硝态氮必须相当于亚硝化细菌所氧化氨氮量的 ４ ～ ５ 倍，
所以在稳态条件下，生物处理系统中一般不会产生亚硝酸盐的积累。而且对于亚硝化反应
和硝化反应 Ｍｏｎｏｄ方程中的饱和常数 ＫＮ 均小于 １ ｍｇ ／ Ｌ（温度小于 ２０ ℃时），因此在整个硝
化过程中的限速步骤为亚硝化过程，硝化反应可以表示为

μＮ ＝ μＮ，ｍａｘ
Ｎ

ＫＮ ＋ Ｎ （１０ ．１９）

式中 μＮ——— 亚硝酸菌的比增长速率，ｄ－１；

μＮ，ｍａｘ——— 亚硝酸菌的最大比增长速率，ｄ－１；

ＫＮ——— 亚硝酸菌氧化氨氮的饱和常数，ｍｇ ／ Ｌ；

Ｎ——— 氨氮浓度，ｍｇ ／ Ｌ。
从表 １０ ．２可知，硝化菌的动力学参数μＮ 和 ＫＮ 的值较小，μＮ 值小于 １ ｄ－１，ＫＮ 值在 １ ～

５ ｍｇ ／ Ｌ之间。由式（１０ ．１９）可知，当 Ｎ 比ＫＮ 大得多时，可以认为μＮ 与 Ｎ 无关，μＮ 与 Ｎ 两者
之间呈零级反应，此时不可能达到很高的硝化程度。

ＮＨ＋
４ － Ｎ氧化速率直接与亚硝酸菌的增长速率有关，而亚硝酸菌的增长速率又与亚硝

酸菌的产率系数有关。ＮＨ＋
４ Ｎ硝化速率与亚硝酸菌增长速率之间的关系可以表示为
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ｑＮ ＝ μＮ
ＹＮ

＝ ｑＮ，ｍａｘ
Ｎ

ＫＮ ＋ Ｎ （１０ ．２０）

式中 ｑＮ——— 氨氮比氧化速率，ｇＮＨ＋
４ － Ｎ ／（ｇＶＳＳ·ｄ）；

ｑＮ，ｍａｘ——— 氨氮最大比氧化速率，ｇＮＨ＋
４ － Ｎ ／（ｇＶＳＳ·ｄ）；

ＹＮ——— 亚硝化细菌产率系数，ｇＶＳＳ ／ ｇＮＨ＋
４ － Ｎ去除。

表 １０．２ ２０ ℃条件下硝化菌的Ｍｏｎｏｄ参数

底 物 μＮ ／ ｄ－ １ ＫＮ ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 文献来源

ＮＮ＋
４ － Ｎ ０．５３ ３．６ Ｓｔｒａｔｔｏｎ，ＭｃＣａｒｔｙ

ＮＮ＋
４ － Ｎ ０．３４ １．０ Ｄｏｗｎｉｎｇ等

ＮＮ＋
４ － Ｎ ０．６５ ０．６ Ｋｎｏｌｅｓ等

ＮＯ－
２ － Ｎ ０．４１ １．１ Ｓｔｒａｔｔｏｎ，ＭｃＣａｒｔｙ

ＮＯ－
２ － Ｎ ０．１４ ２．１ Ｄｏｗｎｉｎｇ等

ＮＯ－
２ － Ｎ ０．８４ １．９ Ｋｎｏｌｅｓ等

由于硝化菌的增殖速率很低，在活性污泥系统中为了充分地进行硝化反应必须有足够
长的泥龄θｃ，θｃ 可定义为系统中生物固体总量除以系统每日排出的生物固体总量，因此，实

现硝化所需的最小泥龄θｍ
ｃ ＝ １

μＮ，ｍａｘ
，式中μＮ，ｍａｘ 为硝化菌比增长速率。

在稳态运行情况下，系统中每日排出生物固体量等于微生物增殖的数量，因此，泥龄与
微生物增长速率的关系可以表示为

１ ／θ ＝ μＮ － ｂＮ ＝ μＮ′ （１０ ．２１）
式中 μＮ′——— 硝化菌净比增长速率，ｄ－１；

ｂＮ——— 硝化菌内源代谢分解速率，ｄ－１。

ｂＮ 值要比μＮ 值小得多，因此在泥龄θｃ 值的计算上可以忽略 ｂＮ。

１０ ．２ ．２ ．３ 生物硝化过程的环境因素

影响生物硝化过程的环境因素主要有基质浓度、温度、溶解氧浓度、ｐＨ值以及抑制物质
含量等。

１ ．Ｃ ／ Ｎ比
污水中含碳有机物与未氧化含氮物质的浓度比值一般较高（ＣＯＤ ／ ＴＫＮ ＝ １０ ～ １５）。可

生物降解含碳有机物与含氮物质浓度之比，是影响生物硝化速率和过程的重要因素。
ＢＯＤ５ ／ ＴＮＫ值的不同，将会影响到活性污泥系统中异养菌与硝化菌对底物和溶解氧的竞争，
由于硝化菌比增长速率低，世代期长，使硝化菌的生长受到抑制。一般认为处理系统的 ＢＯＤ
污泥（ＭＬＳＳ）负荷低于 ０ ．１５ ｇ ／（ｇ·ｄ）时，处理系统的硝化反应才能正常进行。

在活性污泥系统中，硝化菌占活性污泥微生物中的比例很小，约占 ５％ 左右，这是因为
与异养型细菌相比，硝化菌的产率低、比增长速率小。活性污泥中硝化菌的比例与污水的
ＢＯＤ５ ／ ＴＫＮ值有关，硝化菌产生量与活性微生物产生量的比值与城市污水 ＢＯＤ５ ／ ＴＫＮ比值的
关系可用下式表示，即
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ｆＮ ＝ １
ｍ（ＢＯＤ５）
ｍ（ＴＮＫ）

ＹＨ
ＹＮ

＋ １
（１０ ．２１）

式中 ｆＮ——— 硝化菌产生量与活性微生物产生量的比值；
ＹＨ——— 异氧微生物产率系数，ｋｇＶＳＳ ／ ｋｇＢＯＤ５；

ＹＮ——— 亚硝化细菌产率系数，ｇＶＳＳ ／ ｇＮＨ＋
４ － Ｎ去除。

２ ．温度
温度对硝化过程速率的影响类似于对异养菌好氧生长的影响，生物硝化反应可以在４ ～

４５ ℃的温度范围内进行。温度不但影响硝化菌的比增长速率，而且影响硝化菌的活性，亚
硝化菌最佳生长温度为 ３５ ℃，硝化菌的最佳生长温度为 ３５ ～ ４２ ℃。表 １０ ． ３ 列举了亚硝化
菌在不同温度条件下的最大比增长速率μＮ。

表 １０ ．３ 亚硝化菌不同温度条件下最大比增长速率

温度 ／ ℃ μＮ ／ ｄ－ １

１０
２０
３０

０．３
０．６５
１．２

从表中所列举的数值可以看出，μＮ 值与温度的关系遵从 Ａｒｒｈｅｎｉｕｓ 方程，温度每升高 １０
℃，μＮ 值增加 １ 倍。在 ５ ～ ３０ ℃范围内，随着温度升高，硝化反应速率增加，但当温度增至
３０ ℃时，硝化反应速率的增加幅度开始降低。这是因为温度超过 ３０ ℃时，蛋白质的变性降
低了硝化菌的活性。当温度低于 ５ ℃时，硝化菌的生命活动几乎停止。对于同时去除有机
物和进行硝化反应的系统，温度低于 １５ ℃即发现硝化速率急剧降低。低温对硝酸菌的抑制
作用更为强烈，因此，在低温条件下（１２ ～ １４ ℃）常常会出现亚硝酸盐的积累。

在硝化反应中，温度对亚硝酸菌的最大比增长速率μＮ 值的影响可表示为

μＮ，ｍａｘ ＝ ０ ．４７ ｅ０ ．０９８（Ｔ－１５） （１０ ．２２）
温度对亚硝酸菌氧化氨氮的饱和常数的影响可以表示为

ＫＮ ＝ １０（０ ．０５１Ｔ－１ ．１５８） （１０ ．２３）
式中 Ｔ——— 硝化反应温度，℃；

ＫＮ——— 硝化反应饱和常数，ｍｇ ／ Ｌ；

μＮ，ｍａｘ——— 温度 ｔ 时亚硝酸菌的最大比增长速率，ｄ－１。

式（１０ ．２２）的适用温度范围为 ５ ～ ３０ ℃，亚硝酸菌氧化氨氮的饱和常数 ＫＮ 与温度关系
还可以表示为

对于亚硝酸菌 ＫＮ（ｔ） ＝ ＫＮ（１５）ｅ０ ．１１８（Ｔ－１５） （１０ ．２４）
对于硝酸菌 ＫＮ（ｔ） ＝ ＫＮ（１５）ｅ０ ．１４６（Ｔ－１５） （１０ ．２５）

１５ ℃ 时亚硝酸菌的饱和常数 ＫＮ（１５） ＝ ０ ．４０５ ｍｇ ／ Ｌ，硝酸菌的 ＫＮ（１５） ＝ ０ ．６２５ ｍｇ ／ Ｌ。
硝化菌的内源代谢分解系数 ｂＮ 与温度的关系可表示为

ｂＮ（Ｔ） ＝ ｂＮ（２０）１ ．０４（Ｔ－２０） （１０ ．２６）
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２０ ℃ 时 ｂＮ 值可取 ０ ．０４ ｄ－１。
３ ．溶解氧
硝化反应必须在好氧条件下进行，所以溶解氧浓度也会影响硝化反应速率，硝化菌可以

忍受的极限为 ０ ．５ ～ ０ ．７ ｍｇ ／ Ｌ，一般建议硝化反应中溶解氧质量浓度大于 ２ ｍｇ ／ Ｌ。但有资
料表明，当溶解氧质量浓度小于 ２ ｍｇ ／ Ｌ，如果保证过长的污泥停留时间，氮有可也能完全硝
化。

在硝化反应中，硝酸菌最大比增长速率μＮ 值与溶解氧浓度 ＤＯ的关系可表示为

μＮ ＝μＮ，ｍａｘ
ＤＯ

Ｋｏ ＋ ＤＯ （１０ ．２７）

式中 μＮ———运行条件下硝酸菌的比增长速率，ｄ － １；
Ｋｏ———相对于溶解氧的饱和常数，其值一般在 ０ ．１５ ～ ２ ．０ ｍｇ ／ Ｌ范围内。

４ ． ｐＨ值
在硝化反应中，每氧化 １ ｇ氨氮需要 ７ ． １４ ｇ 碱度（以 ＣａＣＯ３ 计），如果不补充碱度，就会

使 ｐＨ值下降。硝化菌对 ｐＨ 值变化十分明显，硝化反应的最佳 ｐＨ 值范围为 ７ ． ５ ～ ８ ． ５，当
ｐＨ值低于 ７时，硝化速率明显降低，低于 ６ 和高于 １０ ． ６ 时，硝化反应将停止进行。一般污
水对于硝化反应来说，碱度往往是不够的，因此应投加必要的碱量以维持适宜的 ｐＨ 值，保
证硝化反应的正常进行。

Ｈｕｌｔｍｏｎ提出的，ｐＨ值对硝化菌生长速率的影响可表示为

μＮ ＝μＮ，ｍａｘ
１

１ ＋ ０ ．０４［１０（ｐＨ０ － ｐＨ）－ １］
（１０ ．２８）

式中 μＮ———运行条件下亚硝酸菌的比增长速率，ｄ－ １；

μＮ，ｍａｘ———最佳 ｐＨ值条件下，亚硝酸菌的生长速率，ｄ－ １；

ｐＨ０———最佳 ｐＨ值，一般亚硝酸菌增殖最佳范围在 ８ ．０ ～ ８ ．４；

ｐＨ———运行条件下 ｐＨ值。
Ｄｏｗｎｉｎｇ提出，当 ｐＨ值低于 ７ ．２时，亚硝酸菌比增长速率与 ｐＨ值关系式为

μＮ ＝μＮ，ｍａｘ［１ － ０．８３３（７ ．２ － ｐＨ）］ （１０ ．２９）

５ ．抑制物质
许多物质会抑制活性污泥过程中的硝化作用，一定程度的抑制作用有可能使硝化反应

完全停止。对硝化反应有抑制作用的物质有：过高浓度的 ＮＨ３ － Ｎ、重金属、有毒物质以及有
机物。对硝化反应的抑制作用主要有两个方面：一是干扰细胞的新陈代谢，这种影响需长时
间才能显示出来；二是破坏细菌最初的氧化能力，这在短时间里即会显示出来。一般来说，
同样毒物对亚硝酸菌的影响较对硝酸菌的影响强烈。

过高浓度的 ＮＨ３ － Ｎ对硝化反应会产生基质抑制作用，在培养和驯化硝化菌时，更应注
意 ＮＨ：－ Ｎ的浓度，不使其产生抑制。

一些重金也会对硝化反应产生抑制作用。对硝化菌有抑制作用的重金属有：Ｃｕ、Ｚｎ、
Ａｇ、Ｈｇ、Ｎｉ、Ｃｒ、Ｃｏ、Ｃｄ和 Ｐｂ等。但金属在纯培养液反应系统中对硝化过程抑制与在活性污
泥系统中有明显差别。金属自纯培养液中是离子态，而在活性污泥中可以为吸附态或络合
态，因而活性污泥中的硝化细菌比在纯培养液中可承受较高的金属离子浓度，如表 １０ ． ４ 所
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示。
对硝化菌有抑制作用的有机、无机物质主要是一些含氮、硫元素的物质，如有机硫化物、

氰化物、苯胺、酚、氟化物、ＣｌＯ４、硫氰酸盐、Ｋ２ＣｒＯ４、三价砷等。

表 １０ ．４ 重金属对硝化过程的抑制作用

重金属 质量浓度 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 效 应

Ｃｕ ０．０５ ～ ０．５６ 抑制亚硝化细菌的活性（纯培养液）

４ 在活性污泥中无明显抑制

１５０ 活性污泥中硝化作用抑制 ７５％

Ｎｉ ＞ ０．２５ 抑制亚硝化细菌生长（纯培养液）

Ｃｒ３ ＋ ＞ ０．２５ 抑制亚硝化细菌生长（纯培养液）

１１８ 活性污泥中硝化作用抑制 ７５％

Ｚｎ ０．０８ ～ ０．５ 抑制亚硝化细菌生长（纯培养液）

Ｃｏ ０．０８ ～ ０．５ 抑制亚硝化细菌生长（纯培养液）

１０ ．２ ．３ 生物反硝化过程

１０ ．２ ．３ ．１ 生物反硝化反应

生物反硝化反应是在缺氧（不存在分子态溶解氧）条件下，将硝化过程中产生的硝酸盐
或亚硝酸盐还原成气态氮（Ｎ２）或 Ｎ２Ｏ、ＮＯ的过程。它是由一群异氧型微生物完成的生物化
学过程，参与这一生化反应的微生物是反硝化菌。反硝化菌在自然环境中很普遍，在污水处
理系统中许多常见的微生物都是反硝化细菌，包括假单胞菌属、反硝化杆菌属、螺旋菌属和
无色杆菌属等。它们多数是兼性细菌，有分子态氧存在时，反硝化菌氧化分解有机物，利用
分子氧作为最终电子受体。在无分子态氧条件下，反硝化菌利用硝酸盐和亚硝酸盐中的
Ｎ＋ ５和 Ｎ＋ ３作为电子受体，Ｏ２ －作为受氢体生成 Ｈ２Ｏ和 ＯＨ－ 碱度，有机物则作为碳源及电子
供体提供能量并得到氧化稳定。

反硝化过程中亚硝酸盐和硝酸盐的转化是通过反硝化细菌的同化作用和异化作用来完
成的。异化作用就是将 ＮＯ－

２ 和 ＮＯ－
３ 还原为 ＮＯ、Ｎ２Ｏ、Ｎ２ 等气体物质，主要是 Ｎ２。而同化作

用是反硝化菌将 ＮＯ－
２ 和 ＮＯ－

３ 还原成 ＮＨ３ － Ｎ供新细胞合成之用，氮成为细胞质的成分，此
过程可称为同化反硝化。异化作用去除的氮约占总去除量的 ７０％ ～ ７５％（质量分数）。反
硝化反应中氮元素的转化及其生物化学过程如图 １０ ．１和式 １０ ．３０、１０ ．３１所示。

ＮＯ－
２ ＋ ３Ｈ →（电子供体有机物） １ ／ ２Ｎ２ ＋ Ｈ２Ｏ ＋ ＯＨ－ （１０ ．３０）

ＮＯ－
３ ＋ ５Ｈ →（电子供体有机物） １ ／ ２Ｎ２ ＋ Ｈ２Ｏ ＋ ＯＨ－ （１０ ．３１）

硝酸盐的反硝化还原过程为

ＮＯ－
３ →

硝酸盐还原酶
ＮＯ－

２ →
亚硝酸盐还原酶

ＮＯ →
氧化还原酶

Ｎ２Ｏ →
氧化亚氮还原酶

Ｎ２（１０ ．３２）

反硝化菌是兼性菌，既可有氧呼吸也可无氧呼吸。当同时存在分子态氧和硝酸盐时，优
先进行有氧呼吸。因为有氧呼吸将产生较多的能量，所以为保证反硝化的顺利进行，必须保
持缺氧状态。而且，微生物从有氧呼吸转变为无氧呼吸的关键是合成无氧呼吸的酶。反硝
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图 １０．１ 反硝化反应中氮的转化

化过程的产物因参与反硝化反应的微生物种类和环境因素等而有所不同。例如，在反硝化
过程中，部分反硝化菌只含有硝酸盐还原酶时，ＮＯ－

３ 只能还原至 ＮＯ－
２ 。

在生物反硝化过程中，污水中含碳有机物作为反硝化过程的电子供体。由式（１０ ． ３０）可
知，每转化 １ ｇ ＮＯ－

２ － Ｎ为 Ｎ２ 时，需有机物（以 ＢＯＤ表示）１ ．７１ ｇ（３ × １６ ／（２ × １４）＝ １． ７１）；每
转化 １ ｇＮＯ－

３ － Ｎ为 Ｎ２ 时，需有机物（以 ＢＯＤ表示）２ ． ８６ ｇ。同时产生 ３ ． ５７ ｇ碱度（以 ＣａＣＯ３

计）（１００ ／（２ × １４）＝ ３．５７）。
如果污水中含有溶解氧，为使反硝化进行完全，所需碳源有机物（以 ＢＯＤ 表示）总量的

计算式为

ρ（ＢＯＤ）＝ ２．８６ρ（ＮＯ－
３ － Ｎ）＋ １．７１ρ（ＮＯ－

２ － Ｎ）＋ ＤＯ （１０ ．３３）
式中 Ｃ———反硝化过程有机物需要量（以 ＢＯＤ表示），ｍｇ ／ Ｌ；

ρ（ＮＯ－
３ － Ｎ）———硝酸盐浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

ρ（ＮＯ－
２ － Ｎ）———亚硝酸盐浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

ＤＯ———污水溶解氧浓度，ｍｇ ／ Ｌ。
如果污水中碳源有机物不足时，应补充投加易于生物降解的碳源有机物。以甲醇为例，

则
ＮＯ－

３ ＋ ５ ／ ６ＣＨ３ＯＨ ＋ １ ／ ６Ｈ２ＣＯ →３ １ ／ ２Ｎ２ ＋ ４ ／ ３Ｈ２Ｏ ＋ ＨＣＯ－
３ （１０ ．３４）

合成细胞用甲醇的反应为
１４ＣＨ３ＯＨ ＋ ３ＮＯ－

３ ＋ ４Ｈ２ＣＯ →３ ３Ｃ５Ｈ７ＮＯ２ ＋ ２０Ｈ２Ｏ ＋ ３ＨＣＯ－
３ （１０ ．３５）

综合式（１０ ．３４）和式（１０ ．３５）可得反硝化总反应式（反硝化 ＋合成）为
ＮＯ－

３ ＋ １ ．０８ＣＨ３ＯＨ ＋ ０．２４Ｈ２ＣＯ →３ ０ ．０５６Ｃ５Ｈ７Ｏ２Ｎ ＋ ０．４７Ｎ２ ＋ １ ．６８Ｈ２Ｏ ＋ ＨＣＯ－
３

（１０ ．３６）
如果水中含有 ＮＯ－

２ － Ｎ ，则发生的反应为

ＮＯ－
２ ＋ ０ ．６７ＣＨ３ＯＨ ＋ ０．５３Ｈ２ＣＯ →３ ０ ．０４Ｃ５Ｈ７ＮＯ２ ＋ ０．４８Ｎ２ ＋ １ ．２３Ｈ２Ｏ ＋ ＨＣＯ－

３

（１０ ．３７）
由式（１０ ．３７）和（１０ ．３６）可以计算，每还原 １ ｇρ（ＮＯ－

２ － Ｎ）和 １ ｇρ（ＮＯ－
３ － Ｎ），分别需要

甲醇 １ ．５３ ｇ（０ ．６７ × ３２ ／ １４ ＝ １ ． ５３）和 ２ ． ４７ ｇ（１ ． ０８ × ３２ ／ １４ ＝ ２ ． ４７），同时产生 ３ ． ５７ ｇ 碱度（以
ＣａＣＯ３ 计）（５０ ／ １４ ＝ ３ ．５７）和 ０ ．４５ ｇ新细胞（０ ．０５６ × １１３ ／ １４ ＝ ０ ． ４５）。当考虑水中有溶解氧存

在时，为使反硝化过程进行完全所需投加甲醇的总用量为ρＴ
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ρＴ ＝ ２ ．４７ρ（ＮＯ－
３ － Ｎ）＋ １．５３ρ（ＮＯ－

２ － Ｎ）＋ ０．８７ＤＯ （１０ ．３７）

１０ ．２ ．３ ．２ 生物反硝化反应动力学

微生物生长动力学一般用 Ｍｏｎｏｄ方程描述，在反硝化过程中反硝化菌增长速率和硝酸
盐浓度的关系同样也可以用 Ｍｏｎｏｄ方程来表示，即

μＤ ＝ μＤ，ｍａｘ
Ｄ

ＫＤ ＋ Ｄ （１０ ．３８）

式中 μＤ——— 反硝化菌的比增长速率，ｄ－１；

μＤ，ｍａｘ——— 反硝化菌的最大比增长速率，ｄ－１；

Ｄ———ＮＯ－
３ － Ｎ质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

ＫＤ——— 相对于 ＮＯ－
３ － Ｎ的饱和常数，ｍｇ ／ Ｌ。

对于反硝化过程，泥龄θｃ 和反硝化菌净比增长速率之间的关系为
１
θｃ

＝ μ （１０ ．３９）

反硝化菌的比增长速率与一般的好氧异养菌的比增长速率相近，比硝化菌的比增长速
率大得多，因此生物反硝化反应器所需的泥龄比硝化反应小得多。

把硝酸盐的去除速率与反硝化菌的比增长速率联系起来，硝酸盐的去除率可以表示为

ｑＤ ＝ μＤ
ＹＤ

＝ ｑＤ，ｍａｘ
Ｄ

ＫＤ ＋ Ｄ （１０ ．４０）

式中 ｑＤ———ＮＯ－
３ － Ｎ去除速率，ｇＮＯ－

３ － Ｎ ／（ｇＶＳＳ·ｄ）；

ＹＤ——— 反硝化菌的表观产率系数，ｇＶＳＳ ／ ｇＮＯ－
３ － Ｎ；

ｑＤ，ｍａｘ——— 最大 ＮＯ－
３ － Ｎ去除速率，ｇＮＯ－

３ － Ｎ ／（ｇＶＳＳ·ｄ）。
考虑到反硝化菌的内源代谢使反硝化菌的净增长速率低于表观增长速率，泥龄与 ＮＯ－

３

－ Ｎ去除速率的关系可以表示为
１ ／θｃ ＝ ＹＤ － ｑＤ － ｂＤ （１０ ．４１）

式中 ｂＤ——— 反硝化菌的内源代谢分解系数，ｄ－１。
美国环境署建议 ｂＤ ＝ ０ ．０４ ｄ－１，表观产率系数 ＹＤ ＝ ０ ．６ ～ １ ．２ ｇＶＳＳ ／ ｇＮＯ－

３ － Ｎ。
由于硝态氮不是微生物生长的控制基质，当反硝化过程中有充足的有机碳源存在时，同

时 ＮＯ－
３ 的浓度高于 ０ ．１ ｍｇ ／ Ｌ时，反硝化速率与 ＮＯ－

３ 浓度成零级动力学反应，即此时的反硝
化速率与ＮＯ－

３ 的浓度高低无关，只与反硝化菌的数量有关。此时ＮＯ－
３ － Ｎ的去除率可表示为

Ｄｅ － ＤＯ ＝ ｑＤ（ＸＶ）ｔ （１０ ．４２）
式中 Ｄｅ——— 进水中 ＮＯ－

３ － Ｎ质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

ＤＯ——— 出水中 ＮＯ－
３ － Ｎ质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ；

ＸＶ——— 挥发性悬浮固体质量浓度，ｍｇ ／ Ｌ。
对于前面所给出的反硝化动力学表达式适用于单一的和可快速生物降解的碳源有机物

作为电子供体（如甲醇）。如果城市污水或工业废水作碳源，其碳源有机物成分复杂，需用其
他的动力学方程来描述。

Ｂａｒｎａｒｄ等在处理城市污水的研究中发现，根据不同的有机碳源，反硝化过程存在三种
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不同的反应速率（图 １０ ． ２）。在反硝化反应开始的 ５ ～ １５ ｍｉｎ 内为反应速率最快的第一阶
段，其 ＮＯ－

３ － Ｎ反硝化速率为 ５０ ｍｇ ／（Ｌ·ｈ）。此阶段中，反硝化菌利用挥发性脂肪酸和醇类
等易被降解的厌氧发酵产物作为碳源，因而其反应速率较快。第二阶段自第一阶段结束一
直延续至所有外部碳源利用完止，此阶段反硝化菌利用不溶或复杂的可溶性有机物作碳源，
因此 ＮＯ－

３ － Ｎ 反应速率较第一阶段慢，约为 １６ ｍｇ ／（Ｌ·ｈ）。在第三阶段，由于外碳源的耗
尽，反硝化菌便通过内源呼吸作用进行反硝化反应，此时反应速率更低，仅为 ５ ． ４ ｍｇ ／（Ｌ·
ｈ）。若将第一阶段、第二阶段和第三阶段中被反硝化菌利用的有机基质分别称做第一类、第
二类和第三类基质，则反硝菌利用第三类基质进行反硝化的速率仅为第一类基质的 １０％。

图 １０．２ 反硝化反应的三个不同速率阶段

Ｅｋａｍａ和 Ｍａｒａｉｓ给出了上述三个阶段反硝化速率 ｑＤ（ｎ）的计算公式为

ｑＤ（１）＝ ０．７２０θ（Ｔ － ２０）
１ （１０ ．４３）

ｑＤ（２）＝ ０．１００θ（Ｔ － ２０）
２ （１０ ．４４）

ｑＤ（３）＝ ０．０７２θ（Ｔ － ２０）
３ （１０ ．４５）

式中 ｑＤ（１）———第一反硝化速率，利用快速生物降解有机物作碳源，ｇ ／（ｇＶＳＳ·ｄ）；
ｑＤ（２）———第二反硝化速率，利用慢速生物降解有机物作碳源，ｇ ／（ｇＶＳＳ·ｄ）；

ｑＤ（３）———第三反硝化速率，微生物内源反硝化，ｇ ／（ｇＶＳＳ·ｄ）；

θ１、θ２、θ３———温度修正系数，分别为 １ ．２、１ ．０４和 １ ．０３；

Ｔ———反应温度，℃。
由此可见，当废水中的 ＢＯＤ浓度较高时，且多为易降解的有机物基质时，反硝化过程可

利用第一类基质，此时反硝化速率较快，其水力停留时间在 ０ ． ５ ～ １ ． ０ ｈ 即可；如果废水中的
第一类基质浓度较低或 ＢＯＤ浓度较低，则为维持一定的反硝化速率，反硝化菌便要利用第
二类基质进行反硝化，此时的水力停留时间需要 ２ ～ ３ ｈ。

１０ ．２ ．３ ．３ 生物反硝化反应过程环境影响因素

１ ．碳源有机物
反硝化菌在反硝化过程中在溶解氧浓度极低的条件下利用硝酸盐中的氧作用电子受

体，有机物作碳源及电子供体。碳源物质不同，反硝化速率也不同。表 １０ ． ５ 列举了不同碳
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源物质的反硝化速率。
从表 １０ ． ４ 中可以看出见，甲醇是一种较为理想的反硝化碳源物质。城市污水、啤酒污

水、挥发性有机物、糖蜜、柠檬酸、丙酮也可以作为反硝化的碳源物质。但城市污水作碳源物
质时反硝化速率比使用甲醇作碳源物质时的反硝化速率低得多。内源代谢产物也可作为反
硝化的碳源物，即在传统的有硝化作用的活性污泥曝气池和二次沉淀池中间增加一个缺氧
池，使反硝化菌利用曝气池出水中的内源代谢物质作为反硝化碳源。从表 １０ ． ５ 可以看出，
内源代谢物质作为反硝化碳源时反硝化速率远远低于甲醇作碳源物时的反硝化速率，从而
增大反硝化池容积，同时在缺氧池中也会由于溶菌作用释放 ＮＨ３ － Ｎ，降低脱氮率。

表 １０ ．５ 不同碳源物质的反硝化速率

碳 源 反硝化速率 ／［ｇ·（ｇＶｓｓ·ｄ）－ １］ 温度 ／ ℃

啤酒废水
甲醇
甲醇
甲醇
挥发酸
糖蜜
糖蜜

生活污水
生活污水

内源代谢产物

０．２ ～ ０．２２
０．２１ ～ ０．３２
０．１２ ～ ０．９０

０．１８
０．３６
０．１
０．０３６

０．０３ ～ ０．１１
０．０７２ ～ ０．７２
０．０１７ ～ ０．０４８

２０
２５
２０

１９ ～ ２４
２０
１０
１６

１５ ～ ２７
—

１２ ～ ２０

２ ．温度
温度对反硝化过程的影响与对好氧异养过程的影响相似，反硝化速率与温度的关系遵

循 Ａｒｒｈｅｉｕｓ方程，可以表示为
ｑＤ，Ｔ ＝ ｑＤ，２０θＴ－２０ （１０ ．４５）

式中 ｑＤ，Ｔ——— 温度为 Ｔ ℃ 时，ＮＯ－
３ － Ｎ反硝化速率，ｇ ／（ｇＶＳＳ·ｄ）；

ｑＤ，２０———２０ ℃ 时 ＮＯ－
３ － Ｎ反硝化速率，ｇ ／（ｇＶＳＳ·ｄ）；

θ——— 温度系数，１ ．０３ ～ １ ．１５，设计时可采用θ ＝ １ ．０９。
反硝化反应的最佳温度范围为 ３５ ～ ４５ ℃，在反硝化过程理论上 ５０ ～ ６０ ℃下也可以进

行，此时的硝态氮去除速率比 ３５ ℃时要高 ５０％，但实际上很少使用。
３ ．溶解氧
溶解氧会抑制反硝化作用，这主要是因为氧会与硝酸盐竞争电子供体，热力学数据表

明，含碳有机物好氧生物氧化时产生的能量高于厌氧硝化时产生的能量，所以反硝化菌在同
时存在分子态氧和硝酸盐时，优先进行有氧呼吸降解含碳有机物而抑制了硝酸盐的还原。
同时，反硝化菌是兼性菌，既能进行有氧呼吸，也能进行无氧呼吸，当微生物从有氧呼吸转化
为无氧呼吸时，分子态的氧会抑制硝酸盐还原酶的合成及其活性。这表明生物反硝化需要
保持严格的缺氧条件。一般认为，活性污泥系统中，溶解氧应保持在 ０ ．５ ｍｇ ／ Ｌ以下，才能使
反硝化反应正常进行。但在附着生长系统中，由于生物膜对氧传递的阻力较大，可以允许有
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较高的溶解氧浓度。
４ ． ｐＨ值
反硝化过程的最适宜 ｐＨ值为 ７ ．０ ～ ７ ．５，不适宜的 ｐＨ值影响反硝化菌的增殖和酶的活

性。当 ｐＨ值低于 ６ ．０或高于 ８ ． ０ 时，反硝化反应受到强烈抑制。反硝化过程中会产生碱
度，这有助于把 ｐＨ值保持在所需范围内，并补充在硝化过程中消耗的一部分碱度。

５ ． Ｃ ／ Ｎ比
在生物反硝化过程中，反硝化菌利用污水中的含碳有机物作为电子供体，理论上将

１ ｇＮＯ－
２ － Ｎ还原为 Ｎ２ 需要碳源有机物（以 ＢＯＤ５ 表示）２ ．８６ ｇ。一般认为，当反硝化反应器污

水的 ＢＯＤ５ ／ ＴＫＮ值大于 ４ ～ ６时，可以认为碳源充足。在单级活性污泥系统单一缺氧池前置
反硝化（Ａ ／ Ｏ）城市污水处理工艺中，由于城市污水中成分复杂，常常只有一部分快速生物降
解的 ＢＯＤ可以利用作为反硝化的碳源物，Ｃ ／ Ｎ需求可高达 ８。如果以甲醇作为碳源物，甲醇
与 ＮＯ－

３ － Ｎ比例为 ３可达到充分反硝化（９５％ＮＯ－
３ － Ｎ还原为 Ｎ２）。此值可作为反硝化设计

值。附着生长系统比悬浮生长系统所需的甲醇投加量要低些，这是因为在附着生长系统泥
龄较长使内源代谢作用高于悬浮生长系统。

６ ．有毒物质
反硝化菌对有毒物质的敏感性比硝化菌低得多，与一般好氧异养菌相同。在应用一般

好氧异养菌的抑制或有毒物质的文献数据时，应该考虑驯化的影响，通过小试得出反硝化菌
对抑制和有毒物质的允许浓度。

１０ ．３ 废水生物脱氮工艺

根据生物脱氮的硝化和反硝化的机理，当对污水进行生物脱氮处理时，首先在好氧条件
下通过生物硝化过程将污水中的有机氮和氨氮氧化为硝态氮，然后在缺氧条件下通过生物
反硝化过程将硝态氮还原为氮气。因此生物脱氮工艺是一个包括硝化和反硝化的工艺系
统，脱氮系统按含碳有机物的氧化、硝化、反硝化完成的时段和空间不同，可将其分为多级
（段）活性污泥脱氮系统和单级（段）活性污泥脱氮系统。多级活性污泥系统是传统的生物脱
氮系统，即单独进行硝化和反硝化的工艺系统。单级活性污泥系统是将含碳有机物的氧化、
硝化和反硝化在同一个活性污泥系统中实现，并只有一个沉淀池。从碳源的来源来分，可分
为外源碳工艺和内源碳工艺。从处理工艺中微生物的存在状态来分，可分为悬浮生长型和
附着生长型。随着实际运行及技术上的不断改进，新型的废水生物脱氮处理工艺不断出现，
并在实际处理工程中得到推广和应用。现将主要的有关工艺介绍如下。

１０ ．３ ．１ 传统的生物脱氮工艺

传统的生物脱氮工艺是由巴茨（Ｂａｒｔｈ）开创的所谓三级活性污泥法流程，它是以氨化、硝
化和反硝化三项反应过程为基础建立的，如图 １０ ． ３ 所示。在此流程中，含碳有机物氧化和
含氮有机物氨化、氨氮的硝化及硝酸盐的反硝化分别设立在三个处理段反应池中独立进行，
并分别设置污泥回流系统。第一级曝气池为一般的二级处理曝气池，其主要功能是去除有
机物，使有机氮转化为氨氮，即完成氨化过程。经过沉淀后，废水进入第二级硝化曝气池。

·５３２·第 １０章 废水生物脱氮除磷技术



在第二级硝化曝气池进行硝化反应，使氨氮转化为硝态氮。如前所述，在第二段的硝化过程
中要消耗碱度，使 ｐＨ值下降，进而降低硝化反应速度。如果原污水碱度不足，需要加碱调
节 ｐＨ值。第三级为反硝化池，这里则应维持缺氧条件，不进行曝气，只采用搅拌机械使污
泥处于悬浮状态并与污水有良好的混合，硝态氮被还原为氮气。反硝化过程所需的碳源物
质采用外加甲醇等外碳源。这种流程的优点是好氧菌、硝化菌和反硝化菌分别生长在不同
的构筑物中，均可在各自最适宜的环境条件下生长繁殖，所以反应速度较快，可以得到相当
好的 ＢＯＤ５ 的去除效果和脱氮效果。对于悬浮生长系统而言，由于不同性质的污泥分别在
不同的沉淀池中沉淀分离而且各有独自的污泥回流系统，故运行的灵活性和适应性较好。
这种流程的缺点是流程长、处理构筑物多、附属设备多、基建费用高、需要外加碳源因而运转
费用较高。同时，出水中往往残留一定量的甲醇，形成 ＢＯＤ５ 和 ＣＯＤ。

图 １０．３ 三级活性污泥生物脱氮工艺

除上述三级生物脱氮系统外，在实践中还使用两级生物脱氮系统，如图 １０ ． ４ 所示。它
将含碳有机物的氧化、有机氮的氨化和硝化合并在一个生物处理构筑物中进行，系统中减少
了一个生物处理构筑物、一个沉淀池和一个污泥回流系统，仍利用外加碳源。所以，该系统
的优缺点与三级活性污泥系统相似。为了保证出水有机物浓度满足要求，可以在反硝化池
后面增加一曝气池，去除由于残留甲醇形成的 ＢＯＤ５。

图 １０．４ 二级活性污泥生物脱氮工艺

图 １０ ．５所示工艺为将部分原水作为脱氮池的碳源，一方面降低了去碳硝化池的负荷，
另一方面省去外加碳源，节约运行费用。但由于原水中的碳源成分复杂，反硝化菌利用这些
碳源进行反硝化的速率将比外加甲醇碳源时要低，而且此时出水中的 ＢＯＤ５ 去除效率也将
有所下降。

１０ ．３ ．２ Ｗｕｈｍａｎｎ脱氮工艺

Ｗｕｈｍａｎｎ脱氮工艺是 １９３２年由 Ｗｕｈｍａｎｎ 首先提出，以内源代谢物质为碳源的单级活
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图 １０．５ 内源碳生物脱氮工艺

图 １０．６ Ｗｕｈｍａｎｎ脱氮工艺

性污泥脱氮系统，见图 １０ ． ６。该工艺流程由两
个串联的活性污泥生化反应器组成，第一个生
化反应器为好氧反应器，污水在其中进行含碳
有机物、含氮有机物的氧化及氨氮的硝化反应。
第二个生化反应器是缺氧反应器。在缺氧反应
器中，ＮＯ－

３ － Ｎ 的还原是利用第一个好氧反应
器中微生物内源代谢物质作碳源有机物。这种脱氮工艺流程的优点是不需要投加甲醇作为
外加碳源，但由于以微生物内源代谢物质作碳源 ＮＯ－

３ － Ｎ 反硝化速率很低，使得缺氧池容
积变大。该工艺的另一个缺点是在缺氧池中微生物内源呼吸也将有机氮和 ＮＨ＋

４ － Ｎ 释放
到污水中，这部分有机氮和 ＮＨ＋

４ － Ｎ 会被出水带出，从而降低了系统的脱氮率。为了减小
生物溶菌作用释放有机氮和 ＮＨ＋

４ － Ｎ 的不利影响，可以在缺氧池后再增加一个曝气反应
器。Ｗｕｈｍａｎｎ工艺并未在生产上得到实际应用，但 Ｗｕｈｍａｎｎ 工艺是单级活性污泥脱氮系统
的先驱。

１０ ．３ ．３ Ｌｕｄｚａｃｋ － Ｅｔｔｉｎｇｅｒ脱氮工艺

１９６２年，Ｌｕｄｚａｃｋ和 Ｅｔｔｉｎｇｅｒ首次提出利用污水中可生物降解的有机物作为反硝化碳源

图 １０．７ Ｌｕｄｚａｃｋ － Ｅｔｔｉｎｇｅｒ脱氮工艺

的前置反硝化脱氮工艺。该工艺由两个串联反
应器组成。工艺流程见图 １０ ． ７，污水在第一个
反应器中只搅拌不充氧，维持缺氧状态。第二
个反应器进行曝气使含碳有机物氧化并产生硝
化作用。两个反应器只是部分分离，两个反应
器内流体保持相连。由于两个反应器间的混合
作用，使第二个反应器含有硝酸盐的混合液与第一个反应器的缺氧混合液间可以进行液体
交换，使进入第一个反应器的 ＮＯ－

３ － Ｎ还原成 Ｎ２，但由于两个反应器间的液体交换缺乏控
制，这种混合不充分，因此影响脱氮效果。

１０ ．３ ．４ Ａ ／ Ｏ脱氮工艺

１９７３年，Ｂａｒｎａｒｄ在 Ｌｕｄｚａｃｋ － Ｅｔｔｉｎｇｅｒ工艺的基础上提出了一种改进型，后来被称为 Ａ ／ Ｏ
（Ａｎｏｘｉｃ ／ Ｏｘｉｃ）工艺。该工艺将缺氧反硝化池和好氧硝化池完全分开，沉淀池的污泥回流到
缺氧反应器，并增加了从好氧反应器至缺氧反应器的混合液回流，既保留了 Ｌｕｄｚａｃｋ －
Ｅｔｔｉｎｇｅｒ工艺前置反硝化的优点，又克服了其混合不充分的弊端，脱氮效率大为上升，此工艺
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流程如图 １０ ．８所示。这是目前研究和实际工程中应用较多的一种较为简单实用的生物脱
氮工艺。

图 １０．８ Ａ ／ Ｏ生物脱氮工艺

其主要工艺特征是：将脱氮池设置在去碳硝化过程的前部，原污水先进入缺氧池，再进
入好氧池，并将好氧池的混合液与沉淀池的污泥同时回流到缺氧池。污泥回流及好氧池混
合液回流使缺氧池和好氧池中有足够数量的微生物并使缺氧池中得到好氧池中硝化产生的
硝酸盐。由于原污水和好氧池混合液直接进入缺氧池，一方面为缺氧池的硝酸盐反硝化提
供了充足的碳源有机物，保证反硝化过程 Ｃ ／ Ｎ的要求，省去了外碳源，另一方面则通过硝化
池混合液的回流而使其中的 ＮＯ－

３ 在脱氮池中进行反硝化。缺氧池进行反硝化反应后，出水
在好氧池中可以进行 ＢＯＤ５ 的进一步降解和硝化作用。将反硝化过程前置的另一个优点是
可以借助于反硝化过程中产生的碱度来实现对硝化过程中对碱度消耗的内部补充作用。此
工艺中内回流比的控制是较为重要的，因为若内回流比过低，则将导致脱氮池中 ＢＯＤ５ ／ ＮＯ－

３

过高，从而使反硝化菌无足够的 ＮＯ－
３ 作电子受体而影响反硝化速率；若内回流比过高，则将

导致 ＢＯＤ５ ／ ＮＯ－
３ 过低，同样将因反硝化菌得不到足够的碳源作电子供体而抑制反硝化菌的

作用。
Ａ ／ Ｏ生物脱氮系统中因只有一个污泥回流系统，因而使好氧异养菌、反硝化菌和硝化菌

都处于缺氧 －好氧交替的环境中，同时存在着降解有机物的异养型菌群、反硝化菌群及进行
硝化反应的自养型硝化菌群，构成了一种混合菌群系统，可使不同菌属在不同的条件下充分
发挥它们的优势。

Ａ ／ Ｏ生物脱氮系统的好氧池与缺氧池可以合建在同一构筑物内，用隔墙将两池分开，也
可建成两个独立的构筑物。它与传统的多级生物脱氮工艺相比具有如下优点：

１）流程简单，省去了中间沉淀池，构筑物少，因此大大节省了基建费用，而且运行费用
低，占地面积小；

２）以原污水中的含碳有机物和内源代谢产物作为反硝化的碳源物质，既节省了投加外
碳源的费用又可保证较高的 Ｃ ／ Ｎ值，从而达到充分反硝化；

３）好氧池在缺氧池之后，可进一步去除反硝化残留的有机污染物，改善出水水质；
４）缺氧池在好氧池之前，由于反硝化消耗了一部分碳源有机物（ＢＯＤ５），有利于减轻好

氧池的有机负荷，减小好氧池中碳氧化和硝化所需氧量；
５）缺氧池在好氧池之前，可起生物选择器的作用，有利于改善活性污泥的沉降性能和

控制污泥膨胀；
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６）当原污水碱度不足，不能维持硝化阶段所需最佳 ｐＨ值范围时，可利用在缺氧池反硝
化过程中所产生碱度，补偿硝化过程中对碱度的消耗；

７）在脱氮系统中产生的剩余污泥量较少且易于脱水。

１０ ．３ ．５ Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ脱氮工艺

１９７３年，Ｂａｒｎａｒｄ提出在 Ａ ／ Ｏ 生物脱氮工艺好氧池后再增加一套 Ａ ／ Ｏ 工艺，组成两级
Ａ ／ Ｏ工艺，共四个反应池，这种工艺流程称为四阶段 Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ工艺，如图 １０ ．９所示。

图 １０．９ 四段 Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ脱氮工艺

Ｂａｉｄｅｎｐｈｏ脱氮工艺是一种由硝化段和反硝化段相互交替组成的工艺。原污水先进入
第一缺氧池，第一好氧池混合液回流至第一缺氧池。回流混合液中的 ＮＯ－

３ － Ｎ在反硝化菌
的作用下利用原污水中的含碳有机物作为碳源物质在第一缺氧池中进行反硝化反应。第一
缺氧池出水进入第一好氧池，在第一好氧池中发生含碳有机物的氧化，含氮有机物的氨化及
氨氮的硝化作用。第一缺氧池反硝化过程产生的氮气也在第一好氧池经曝气吹脱释出。第
一好氧池混合液流入第二缺氧池，反硝化菌利用混和液中的内源代谢物质进一步进行反硝
化。第二缺氧池混合液进入第二好氧池，通过曝气作用吹脱释出反硝化作用产生的氮气，从
而改善了污泥沉淀性能。溶菌作用产生的 ＮＨ＋

４ － Ｎ也可在第二好氧池内被硝化。
由于采两级 Ａ ／ Ｏ工艺，该工艺可以达到较高的脱氮效率 ９０％ ～ ９５％。工艺中的硝化和

反硝化可以分别在各个反应器中进行，也可将它们组合在一个传统推流式曝气池中不同区
域内，后种情况则是实际工程中较多采用的运行方式。

１０ ．３ ．６ 新型生物脱氮工艺

国内外广泛采用的废水脱氮工艺一直是传统的先硝化后反硝化的生物脱氮工艺，如上
述的一些工艺，都能有效地去除废水中的氮。但是，传统的生物脱氮工艺都普遍存在着基建
投资和运行费用较高、运行控制较为复杂等不足。其基本原理是首先将废水中的 ＮＨ＋

４ － Ｎ
转化为 ＮＯ－

２ － Ｎ再氧化为 ＮＯ－
３ － Ｎ，然后再将 ＮＯ－

３ － Ｎ 转化为 ＮＯ－
２ － Ｎ，最终转化为氮气

（Ｎ２）。因此，在传统的生物脱氮工艺中，废水中的 Ｎ经历了从其最低的 － ３ 价到最高的 ＋ ５
价，然后再逐渐回到 ０价的一个长而复杂的过程。由此看出，传统的生物脱氮工艺流程长、
控制复杂、运行费用高，影响了其实际应用。

最近，一些新的研究表明，自然界中存在着多种新的氮素转化途径，如好氧反硝化（ａｅｒｏ
ｂｉｃ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ）、异养硝化（ｈｅｔｅｒｏｔｒｏｐｈｉｃ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ）、厌氧氨氧化（ａｎａｅｒｏｂｉｃ ａｍｍｏｎｉｕｍ ｏｘｉｄａ
ｔｉｏｎ）或者由自养硝化细菌引起的反硝化（ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｂｙ ａｕｔｏｔｒｏｐｈｉｃ ｎｉｔｒｉｆｙｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ）等；对这

·９３２·第 １０章 废水生物脱氮除磷技术



些新的氮素转化途径的研究又导致了多种新型生物脱氮工艺的出现，如 ＳＨＡＲＯＮ 工艺，
ＡＮＡＭＭＯＸ工艺和 ＯＬＡＮＤ工艺等。与传统生物脱氮工艺不同的是，这些工艺都力求缩短氮
素的转化过程，如 ＳＨＡＲＯＮ工艺是将硝化过程控制在亚硝化阶段，直接从 ＮＯ－

２ － Ｎ 进行反
硝化，ＡＮＡＭＭＯＸ工艺则是在厌氧条件下利用 ＮＨ＋

４ 作为电子供体将 ＮＯ－
３ － Ｎ或 ＮＯ－

２ － Ｎ转
化为 Ｎ２，ＯＬＡＮＤ工艺则是在溶解氧受限制的条件下将废水中的部分 ＮＨ＋

４ － Ｎ氧化成 ＮＯ－
２ ，

然后利用 ＮＯ－
２ 作为电子受体将剩余的 ＮＨ＋

４ － Ｎ氧化成 Ｎ２。国内外已有学者对上述新的氮
素转化途径和新型生物脱氮工艺进行了综述，为水处理工作者设计处理工艺提供了新的理
论和思路。下面就这领域的研究进展作一简单介绍。

１０ ．３ ．６ ．１ ＳＨＡＲＯＮ工艺

ＳＨＡＲＯＮ工艺（Ｓｉｎｇｌｅ ｒｅａｃｔｏｒ Ｈｉｇｈ ａｃｔｉｖｉｔｙ Ａｍｍｏｎｉａ Ｒｅｍｏｖａｌ Ｏｖｅｒ Ｎｉｔｒｉｔｅ）是荷兰 Ｄｅｌｆｔ 技术
大学开发的一种新型的脱氮工艺。其基本原理为简捷硝化 －反硝化，即在同一个反应器内，
先在有氧条件下，利用氨氧化细菌将氨氮氧化控制在亚硝化阶段，然后在缺氧条件下，以有
机物为电子供体，将亚硝酸盐反硝化，生成氮气，然后进行反硝化，其反应式为

ＮＨ＋
４ ＋ １ ．５Ｏ →２ ＮＯ－

２ ＋ ２Ｈ＋ ＋ Ｈ２Ｏ （１０ ．４７）

ＮＯ－
２ ＋ ３［Ｈ］＋ Ｈ →＋ ０ ．５Ｎ２ ＋ Ｈ２Ｏ （１０ ．４８）

该工艺实际上是一种短程生物脱氮工艺，与传统的生物脱氮工艺相比，ＳＨＡＲＯＮ工艺至
少具有下述优点：

１）硝化与反硝化两个阶段在同一反应器中完成，可以简化工艺流程；
２）可节省反硝化过程所需要的外加碳源，即 ＮＯ－

２ － Ｎ反硝化比 ＮＯ－
３ － Ｎ反硝化可节省

４０％的碳源，同时硝化产生的酸度可部分地由反硝化产生的碱度中和，减少了处理费用；
３）可以缩短水力停留时间（ＨＲＴ），减小反应器体积和占地面积；
４）只需要将氨氮氧化到亚硝酸盐，可减少 ２５％左右的供气量，降低能耗。
将硝化阶段控制在亚硝化阶段的成功报道并不多见，这是因为硝化菌（Ｎｉｔｒｏｂａｃｔｅｒ）能够

迅速地将亚硝酸盐转化为硝酸盐。ＳＨＡＲＯＮ工艺的成功在于：巧妙地应用了硝化菌和亚硝
化菌（Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ）的不同生长速率，即在较高温度下，硝化菌的生长速率明显低于亚硝化
菌的生长速率（图 １０ ．１０），亚硝酸菌的最小停留时间小于硝酸菌这一固有特性控制系统的
水力停留时间。

因此，在完全混合反应器中通过控制温度和停留时间，使其介于硝酸菌和亚硝酸菌最小
停留时间之间，从而使亚硝酸菌具有较高的浓度而将硝化菌从反应器中冲洗出去，使反应器
中亚硝化菌占绝对优势，从而使氨氧化控制在亚硝化阶段。同时通过间歇曝气，可以达到反
硝化的目的。由于在一定的较高温度下，硝化菌对氨有较高的转化率，所以该工艺无需特别
的污泥停留，缩短了水力停留时间，反应器的容积相应也就可以减少。另外，硝化和反硝化
在同一个反应器中完成，减少了投碱量，也简化了工艺流程。目前，第一个生产规模的
ＳＨＡＲＯＮ工艺已经于 １９９８年初在荷兰阿姆斯特丹的 Ｄｏｋｈａｖｅｎ废水处理厂建成并投入运行，
该 ＳＨＡＲＯＮ工艺反应器进水氨氮质量浓度为 １ ｇ ／ Ｌ，进水氨氮的总量为 １ ２００ ｋｇ ／ ｄ，氨氮的去
除率为 ８５％。
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图 １０．１０ 硝化菌、亚硝化菌的生长速率与温度、停留时间的关系

１０ ．３ ．６ ．２ ＡＮＡＭＭＯＸ工艺

ＡＮＡＭＭＯＸ工艺（Ａｎａｅｒｏｂｉｃ ＡＭＭｏｎｉｕｍ Ｏｘｉｄａｔｉｏｎ）即厌氧氨氧化工艺，也是荷兰 Ｄｅｌｆｔ 大学
于 １９９０年提出的一种新型脱氮工艺。该工艺的特点是：在厌氧条件下，微生物直接以硝酸
盐或亚硝酸盐为电子受体，以氨氮为电子供体，将氨氮氧化生成氮气，硝酸盐和亚硝酸盐还
原为氮气。如果说上述的 ＳＨＡＲＯＮ 工艺还只是将传统的硝化反硝化工艺通过运行控制缩
短了生物脱氮的途径，ＡＮＡＭＭＯＸ工艺则是一种全新的生物脱氮工艺，完全突破了传统生物
脱氮工艺中的基本概念。

ＡＮＡＭＭＯＸ工艺是 Ｍｕｌｄｅｒ和 Ｇｒａａｆ等在一个中试规模的反硝化流化床中发现的。反应
器对进水中各种污染物的去除情况有些异常，即除了预期的 ＮＯ－

３ － Ｎ在出水中下降到了一
定的浓度外，进水中较高的氨氮在出水中也降到了相当低的浓度，这是无法用传统的异养反
硝化理论来解释的。由于氨的消失与硝酸盐的消失同时发生，且还成一定的比例关系，他们
认为反应器中发生的反应为

５ＮＨ＋
４ ＋ ３ＮＯ－ →３ ４Ｎ２ ＋ ９Ｈ２Ｏ ＋ ２Ｈ＋ ΔＧ ＝ － ２９７ ｋＪ ／ ｍｏｌ（ＮＨ＋

４ ） （１０ ．４９）
根据化学热力学理论，上述反应的ΔＧ ＜ ０，说明反应可自发进行，厌氧 ＮＨ＋

４ 氧化过程
的总反应是一个产生能量的反应，从理论上讲，可以提供能量供微生物生长。因此，可以假
定厌氧反应器中存在微生物，它可利用氨作为电子供体还原硝酸盐，或者说它可利用硝酸盐
作为电子受体来氧化氨。由于在这样的一个厌氧反应器中发生了氨的氧化反应，即所谓的
“厌氧氨氧化”，他们因此将其命名为 ＡＮＡＭＭＯＸ 工艺。随后，Ｇｒａａｆ 通过间歇试验证明了厌
氧氨氧化反应确实是一个由微生物引起的生化反应，最终产物是氮气。Ｇｒａａｆ 的进一步研究
表明，在 ＡＮＡＭＭＯＸ中，ＮＯ－

２ － Ｎ才是关键的电子受体，而不是式（１０ ．４９）中的 ＮＯ－
３ － Ｎ，即厌

氧氨氧化的反应是按下式进行的。
ＮＨ＋

４ ＋ ＮＯ－ →２ Ｎ２ ＋ ２Ｈ２Ｏ ΔＧ ＝ － ３５８ ｋＪ ／ ｍｏｌ（ＮＨ＋
４ ） （１０ ．５０）

因此，可以假定厌氧反应器中存在微生物，它可利用氨作为电子供体还原硝酸盐，或者
说它可利用硝酸盐作为电子受体来氧化氨，在氨被微生物氧化的过程中，羟氨最有可能作为
电子受体，而羟氨本身又是由 ＮＯ－

３ 分解而来，其反应的可能途径如图 １０ ．１１所示。
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图 １０．１１ ＡＮＡＭＭＯＸ工艺反应的可能途径

１０ ．３ ．６ ．３ ＯＬＡＮＤ工艺

ＯＬＡＮＤ工艺（Ｏｘｙｇｅｎ Ｌｉｍｉｔｅｄ Ａｕｔｏｔｒｏｐｈｉｃ Ｎｉ
ｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ）被称为氧限制自养硝化
反硝化，由比利时 Ｇｅｎｔ 大学微生物生态实验室
开发。该工艺的关键是控制溶解氧，使硝化过
程仅进行到把 ＮＨ＋

４ － Ｎ氧化为 ＮＯ－
２ － Ｎ 阶段，

用于缺乏电子受体，由 ＮＨ－
４ － Ｎ 氧化产生的

ＮＯ－
２ － Ｎ用来氧化未反应的 ＮＨ＋

４ － Ｎ 形成 Ｎ２。

其化学反应式为
０ ．５ＮＨ＋

４ ＋ ０ ．７５Ｏ →２ ０ ．５ＮＯ－
２ ＋ ０ ．５Ｈ２Ｏ ＋ Ｈ＋ （１０ ．５１）

０ ．５ＮＨ＋
４ ＋ ０ ．５ＮＯ－ →２ ０ ．５Ｎ２ ＋ Ｈ２Ｏ （１０ ．５２）

ＮＨ＋
４ ＋ ０ ．７５Ｏ →２ ０ ．５Ｎ２ ＋ １ ．５Ｈ２Ｏ ＋ Ｈ＋ （１０ ．５３）

该反应是由亚硝化菌催化 ＮＯ－
２ 的歧化反应，其基本原理为氨的氧化与 ＮＯ－

２ 的还原相
偶联。研究表明，低溶解氧浓度条件下亚硝酸盐大量积累是由于亚硝酸菌对溶解氧的亲和
力较硝酸菌强所造成。低溶解氧下亚硝酸菌增殖速率的加快，补偿了由于溶解氧浓度低所
造成的生物代谢活动能力下降，硝酸菌则因受到明显的抑制作用而导致氧化亚硝酸盐的能
力下降。ＯＬＡＮＤ工艺就是利用了硝酸菌和亚硝酸菌动力学特性上的差异，实现了淘汰硝酸
菌，使亚硝酸盐大量积累。与硝化 －反硝化工艺相比，ＯＬＡＮＤ工艺无需电子供体，可节约充
氧能耗 ６５％。

生物脱氮工艺除上述的一些外，ＳＢＲ 工艺、氧化沟工艺、生物滤池以及具有同时脱氮除
磷功能的 Ａ２ ／ Ｏ 工艺、改良的 Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ（Ｐｈｏｒｅｄｏｘ）工艺、ＵＣＴ 工艺等也都具有生物脱氮的功
能，这些将在其相宜的技术工艺和后面的同步脱氮除磷工艺章节中进行介绍。

１０ ．４ 废水生物除磷机理

城市污水所含的磷主要来源于人类活动的排泄物及废弃物、工矿企业、合成洗涤剂和家
用清洗剂。所存在的含磷物质基本上都是不同形式的磷酸盐，根据物理特性可将污水中的
磷酸盐类物质分成溶解性和颗粒性两类，按化学特性则可分成正磷酸盐、聚合磷酸盐和有机
磷酸盐，分别简称为正磷、聚磷和有机磷。由于受众多因素的影响，城市污水含磷量变化幅
度较大，一般生活污水中磷的质量浓度为 １０ ～ １５ ｍｇ ／ Ｌ左右，其中 ７０％是可溶性的。常规二
级生物处理的出水中，９０％左右的磷以磷酸盐的形式存在。

磷元素在生物化学过程中起着重要的主导作用，是微生物正常生长所必需的元素。所
有的微生物都含有相当数量的磷，一般占灰分总量的 ３０％ ～ ５０％（以 Ｐ２Ｏ５ 计），活性污泥微
生物也不例外。磷作为微生物细胞的重要组分，用于微生物菌体的合成，在常规活性污泥系
统中，微生物正常生长时活性污泥含磷量一般为干重的 １ ． ５％ ～ ２． ３％，通过剩余污泥的排
放仅能获得 １０％ ～ ３０％的除磷效果。但在污水处理厂的运行中，常常会观察到更高的去除
率，即微生物吸收的磷量超过了微生物正常生长所需要的磷量，这就是活性污泥的生物超量
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除磷现象。污水生物除磷技术的发展正是源于生物超量除磷现象的发现。

１０ ．４ ．１ 废水生物除磷的机理

在 ２０世纪 ５０年代末 ６０年代初，Ｓｒｉｎａｔｈ等在污水处理厂的生产性运行中观察到活性污
泥的生物超量除磷现象，但对其原因一无所知。通过多年的研究发现，在废水生物除磷过程
中，活性污泥在好氧、厌氧交替条件下时，在活性污泥中可产生所谓的“聚磷菌”，聚磷菌在好
氧条件下可超出其生理需要而从废水中过量摄取磷，形成多聚磷酸盐作为贮藏物质。聚磷
菌的这种过量摄磷能力不仅与在厌氧条件下磷的释放量有关，而且与被处理废水中有机基
质的类型及数量有关。目前，生物除磷的机理的基本情况已经清楚，但还在不断的深入研
究、探讨之中。生物除磷的机理可具体描述如下。

１０ ．４ ．１ ．１ 聚磷菌的厌氧释磷作用

在生物除磷污水处理厂中，都能观察到聚磷菌对磷的转化过程，即厌氧释放磷酸盐 －好
氧吸收磷，也就是说，厌氧释放磷是好氧吸收磷和最终除磷的前提条件。通过对碳水化合物
贮存于厌氧区的生物细胞内和好氧区的含磷异染粒的观察，大多数研究人员认为厌氧状态
下细胞内存贮的产物是聚 －β－羟基丁酸盐（ＰＨＢ）。在厌氧区，在没有溶解氧和硝态氧存在
的条件下，兼性菌将溶解性 ＢＯＤ转化为低分子发酵产物———挥发性脂肪酸（ＶＦＡＳ），聚磷菌
在厌氧条件下其生长受到抑制，因而为了其自身的生长便依靠细胞中聚磷酸盐的水解（以溶
解性的磷酸盐形式释放到溶液中）以及细胞内糖的酵解，产生其所需的能量，此时表现为磷
的释放，即磷酸盐由微生物体内向废水的转移过程。聚磷菌利用此过程中产生的能量吸收
ＶＦＡＳ或来自原污水的 ＶＦＡＳ 合成胞内碳能源储存物———聚 －β－ 羟基丁酸盐（ＰＨＢ）颗粒。
Ｔｉｍｍｅｒｍａｍ在生物除磷污泥中发现了 ＰＨＢ 的存在，Ｎｉｃｈｏｌｌｓ 和 Ｏｓｂｏｒｎ 在不动细菌中观测到
ＰＨＢ的存在。Ｄｅｉｎｅｍａ（１９８０）在一株具有除磷能力的不动杆菌中观测到了 ＰＨＢ。Ｇａｕｄｙ描述
了 ＰＨＢ的合成和降解。ＰＨＢ是在厌氧条件下作为细胞内的氢受体由乙酰乙酸生成的。在
厌氧条件下，只要有能量来源，进入细菌细胞的乙酸盐就可转化为乙酰辅酶 Ａ，由于细胞内
的乙酰辅酶 Ａ（ＣｏＡ）数量有限（乙酰辅酶 Ａ可以转化为乙酰乙酸），在好氧条件下，ＰＨＢ被聚
磷菌氧化为乙酰辅酶 Ａ，并进入三羧酸循环。

除磷系统的关键所在就是厌氧区的设置，可以说，厌氧区是聚磷菌的“生物选择器”。由
于聚磷菌能在这种短暂性的厌氧条件下优先于非聚磷菌吸收低分子基质（发酵终产物）并快
速同化和储存这些发酵产物，厌氧区为聚磷菌提供了竞争优势。同化和储存发酵产物的能
源来自聚磷的水解以及细胞内糖的酵解，储存的聚磷为基质的主动运输和乙酰乙酸盐（ＰＨＢ
合成前体）的形成提供能量。这样一来，能吸收大量磷的聚磷菌群体就能在处理系统中得到
选择性增殖，并可通过排除高含磷量的剩余污泥达到除磷的目的。

１０ ．４ ．１ ．２ 聚磷菌的好氧聚磷作用

当污水及污泥刚进入好氧段时，聚磷菌的活力将得到充分的恢复，由于其体内贮存有大
量的 ＰＨＢ而聚磷酸盐含量较低，污水中无机磷酸盐含量则很丰富。聚磷菌在好氧段中以 Ｏ２

作为电子受体，利用胞内 ＰＨＢ作为碳源及能源进行正常的好氧代谢，从废水中大量摄取溶
解态的正磷酸盐，在聚磷菌细胞内合成多聚磷酸盐，如具有环状结构的三偏磷酸盐和四偏磷
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酸盐、具有线状结构的焦磷酸盐和不溶性结晶聚磷、具有横联结构的过磷酸盐等，并加以积
累，能量以聚磷酸高能键的形式捕积存贮。这种对磷的积累作用，大大超过微生物正常生长
所需的磷量，可达细胞质量的 ６％ ～ ８％，有报道甚至可达 １０％。这一阶段表现为微生物对
磷的吸收，即磷酸盐由废水向聚磷菌体内的转移，磷酸盐从液相中去除，产生的富磷污泥（新
的聚磷菌细胞），将在后面的操作单元中通过剩余污泥的形式得到排放，将磷从系统中除去。

聚磷菌在生物除磷过程中的作用机理过程可以用图 １０ ．１２表示。

图 １０．１２ 聚磷菌的作用机理

由图 １０ ．１２中可以看出，ＰＨＢ的合成与降解，作为一种能量的贮存与释放过程，在聚磷
菌的摄磷和放磷过程中起着十分重要的作用，即聚磷菌对 ＰＨＢ的合成能力的大小将直接影
响其摄磷能力的高低：厌氧状态下合成的 ＰＨＢ越多，则在好氧状态下的聚磷合成量越大，除
磷效果也越佳。研究表明，在厌氧条件下，微生物细胞内的 ＰＨＢ含量随时间呈线性增加，且
其含量的增加与细胞中聚磷酸盐含量的减少亦成较为明显的线性关系；在好氧条件下，微生
物细胞内的 ＰＨＢ则呈指数减少，且 ＰＨＢ的减少同样与聚磷酸盐的增加成良好的线性关系。
可见，ＰＨＢ的合成与降解是与聚磷菌的放磷和摄磷过程密切相关的。这种相关性可用于解
释聚磷菌的生长过程，其原因就在于，聚磷菌在厌氧条件下能够将其体内贮存的聚磷酸盐分
解，以提供能量摄取废水中溶解性有机基质，合成并贮存 ＰＨＢ，这样，使得其在与其他微生物
进行竞争中，其他微生物可利用的基质减少，从而使它们不能很好地生长。在好氧条件下，
聚磷菌将贮存的 ＰＨＢ进行好氧分解，同时释放出大量的 ＡＴＰ 供其自身生长所需。此时，一
部分 ＡＴＰ用于聚磷菌对废水中溶解态磷的摄取，同时将其转化为有机聚磷酸盐而贮存。因
而，由于聚磷菌的高能过量摄磷作用，使得活性污泥中其他非聚磷微生物得不到足够的有机
基质及磷酸盐，也会使聚磷菌在与其他微生物的竞争中获得优势。正是因为聚磷菌在厌氧
好氧交替运行的系统中有释磷和摄磷的作用，才使得它在与其他微生物的竞争中取得优势，
从而使除磷作用向正反馈的方向发展。

１０ ．４ ．２ 聚磷微生物及其特性

早期的研究认为，废水生物除磷工艺中的聚磷菌主要是不动杆菌，这种细菌外观为粗短
的杆状，革兰氏染色阴性或略保留紫色，对数期细胞大小为 １ ～ １． ５μｍ，杆状到球杆状，静止
期细胞近球状，以成对、短链或簇状出现。这种细菌的优先碳源为低分子有机物，其含磷量
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最高，可占干重的 ５％ ～ １３％。而目前有的研究则认为，不动杆菌只是少数贮磷菌之一，在
复杂的活性污泥微生物区系中，不动杆菌不是生物除磷系统中惟一能超量吸收磷的细菌，其
个体数量仅占细菌总量的 １％ ～ １０％。气单胞菌属、假单胞菌属、放线菌属（Ｍｉｃｒｏｔｈｒｉｘ）和诺
卡氏菌属（Ｎｏｃａｒｄｉａ）也能贮存聚磷，其中气单胞菌和假单胞菌可占细菌总量的 １６％ ～ ２０％，
革兰氏阳性菌多达 ２０％ ～ ６０％，且其数量随厌氧停留时间的增加而增多。这一发现促使人
们尚需对在聚磷菌中是何种菌群占主要地位的问题，进行进一步研究。

由于许多生物除磷系统同时包含硝化作用和反硝化作用，Ｏｓｂｏｒｎ和 Ｎｉｃｈｏｌｌｓ在硝酸盐异
化还原过程中观测到磷的快速吸收现象，这表明某些反硝化菌也能超量吸收磷。Ｌｏｔｔｅｒ 和
Ｍｕｒｐｈｙ观测了生物除磷系统中假单胞菌属和气单胞菌属的增长情况，他们发现这类细菌和
不动细菌属的某些细菌能在生物脱氮系统的缺氧区完成反硝化反应。但目前已经有不少研
究人员在缺氧区观测到磷的吸收与硝酸盐的异化还原可同时发生，也就是说，聚磷菌可分为
两大类，一类只利用氧气作氧化剂，另一类不仅能利用氧气还能利用硝酸盐作为氧化剂。因
此，在好氧条件下的吸磷比缺氧条件下的吸磷要迅速得多，这意味着消耗 ＰＨＢ 及内源碳的
同时过量吸磷的现象不仅发生在好氧条件下，也发生在有 ＮＯ－

３ 存在条件下，即能在反硝化
（或缺氧）的条件下发生吸磷。荷兰 Ｄｅｌｆｔ 大学对这种反硝化、除磷现象作了进一步研究，发
现反硝化聚磷菌的代谢机理与好氧聚磷菌非常类似，在缺氧段用 ＮＯ－

３ 而非 Ｏ２ 氧化 ＰＨＢ。
从实验室和生产性规模的生物脱 Ｎ 除 Ｐ 测试看，有相当一部分磷在缺氧区中吸收，反硝化
聚磷菌的除磷效果相当于总磷菌的 ５０％。研究表明，反硝化聚磷菌的存在并不意味着生物
脱氮、除磷工艺中可以省去厌氧段，若省去厌氧段，将会使细菌特性从反硝化除磷向传统反
硝化转变，而失去意义。

１０ ．４ ．３ 废水生物除磷的影响因素

１０ ．４ ．３ ．１ 有机物负荷及其性质

废水生物除磷工艺中，厌氧段有机物的种类、含量及其与微生物营养物质的比值
（ＢＯＤ５ ／ ＴＰ）是影响除磷效果的重要因素。污水中所含有机物的不同必然对污泥中生物种
类、活性产生影响，从而造成生物除磷效果的差异。根据生物除磷原理，在厌氧段的有机基
质的中，聚磷菌将优先吸收相对分子质量较小的易降解的有机物（低级脂肪酸类物质），将体
内贮存的多聚磷酸盐分解，释放出磷，并将通过其细胞壁吸收到体内的脂肪酸（易降解的
ＣＯＤ）合成多聚合磷酸盐并加以贮存。废水中所含的有机物对磷的释放作用有很大的影响，
聚磷菌在利用不同基质的过程中，其对磷的释放速度存在着明显的差异，小分子易降解的有
机物诱导磷释放的能力较强，而高分子难降解的有机物诱导释磷的能力较弱。另一方面，就
进水中 ＢＯＤ５ 与 ＴＰ的质量比条件而言，聚磷菌所消耗的给定数量的发酵产物，将产生一定
数量的新微生物细胞，这些微生物细胞的含磷量相当高，把这些微生物排到系统之外就能达
到最终除磷的目的。聚磷菌在厌氧段释放磷所产生的能量，主要用于其吸收进水中小分子
有机基质（合成 ＰＨＢ贮存在体内）的能量，以作为其在厌氧条件压抑环境下生存的基础。因
此，进水中是否含有足够的有机基质，是关系到聚磷菌在厌氧条件下能否顺利生存的重要因
素。研究表明，若要使处理出水中磷的质量浓度控制在 １ ．０ ｍｇ ／ Ｌ以下，进水中的 ｍ（ＢＯＤ５）／
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ｍ（ＴＰ）应控制在 ２０ ～ ３０。一般认为，进水中的 ｍ（ＢＯＤ５）／ ｍ（ＴＰ）值至少要大于 １５，才能保证
聚磷菌足够的基质需求而获得良好的除磷效果，因为初沉池可去除 ２０％ ～ ４０％的 ＢＯＤ５，而
对磷的去除率一般只有 ５％ ～ １０％，因而，经过初沉池后的 ｍ（ＢＯＤ５）／ ｍ（ＴＰ）将降低。为此，
在生物除磷工艺中，有时可以采取部分进水或（必要时）省去初沉池的方法，来提高
ｍ（ＢＯＤ５）／ ｍ（ＴＰ）值；或者是将初沉污泥初步发酵后输入厌氧段中，来获得生物除磷所需要
的 ＢＯＤ负荷，提高除磷的效果和稳定性。

进水中的 ｍ（ＣＯＤ）／ ｍ（ＴＫＮ）值对生物除磷也有一定的影响，一般要求ｍ（ＣＯＤ）／ ｍ（ＴＫＮ）＞
１４，比值太低会引起 ＮＯ－

３ 回流至厌氧区，继而在厌氧区发生反硝化作用，争夺聚磷菌生物所
需的含碳有机物，从而影响聚磷菌贮藏有机物和释放磷的过程。

１０ ．４ ．３ ．２ 厌氧区的硝态氮

在生物除磷工艺中，硝酸盐的去除是除磷的先决条件。进入生物除磷系统厌氧区的硝
态氮会降低除磷能力。一方面部分聚磷菌具有反硝化能力（如气单胞菌），硝态氮的存在会
使部分聚磷菌生物利用其作为电子受体进行反硝化，从而影响其以发酵中间产物作为电子
受体进行发酵产酸，从而抑制了聚磷菌的释磷和摄磷能力及 ＰＨＢ的合成能力。另一方面，厌氧
区内硝酸盐还原过程消耗了可供聚磷菌利用的有机基质，降低了进水的ｍ（ＢＯＤ５）／ ｍ（ＴＰ）值，抑
制了聚磷菌对磷的释放，从而影响在好氧条件下聚磷菌对磷的吸收。

１０ ．４ ．３ ．３ 溶解氧

由于磷是在厌氧条件下被释放、好氧条件下被吸收而得以去除，所以，溶解氧对磷的去
除速率和去除量影响很大。溶解氧的影响体现在厌氧区和好氧区两个方面。首先必须在厌
氧区中控制严格的厌氧条件，厌氧条件直接影响到聚磷菌在此段的生长状况、释磷能力及利
用有机基质合成 ＰＨＢ的能力。厌氧区若存在溶解氧，一方面溶解氧将会作为最终电子受体
而抑制厌氧菌的发酵产酸，妨碍或抑制磷的释放且利于发酵产酸菌的摄磷作用；另一方面，
溶解氧的存在将会导致好氧菌的生长而发生其对进水中有机基质的降解，使可供厌氧菌利
用的有机基质减少，从而导致发酵产酸菌不能产生足够的小分子低级脂肪酸等物质，减少了
聚磷菌所需的脂肪酸产生量，使生物除磷效果差。

为最大限度地发挥聚磷菌的摄磷作用，必须在好氧段供给足够的溶解氧，以满足聚磷菌
对其贮存的 ＰＨＢ进行降解（同时对废水中的低级脂肪酸进行降解）时最终电子受体的需求
量，实现最大限度地转化其贮存的 ＰＨＢ，释放足够的能量，供其过量摄磷之需，有效地吸收废
水中的磷。一般厌氧段 ＤＯ的质量浓度应严格控制在 ０ ． ２ ｍｇ ／ Ｌ以下，而好氧段的溶解氧的
质量浓度应控制在 ２ ．０ ｍｇ ／ Ｌ左右。

１０ ．４ ．３ ．４ 温度

温度对除磷效果的影响不如对生物脱氮过程的影响那么明显，在一定温度范围内，温度
变化不是十分大时，生物除磷都能成功运行。因为在高温、中温、低温条件下，不同的菌群都
具有生物脱磷的能力。虽然除磷能力似乎不受低温运行的影响，但 Ｓｈａｐｉｒｏ（１９６７）所做的活
性污泥样品静态试验结果表明，水温从 １０ ℃升到 ３０ ℃时磷的释放速率提高了 ４ 倍。这一
结果意味着低温运行时厌氧区的停留时间要更长一些，以保证发酵作用的完成及基质的吸
收。一些实验表明在 ５ ～ ３０ ℃的范围内，都可以得到很好的除磷效果。
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１０ ．４ ．３ ．５ 泥龄（固体停留时间）

由于生物脱磷系统主要是通过排除剩余污泥去除磷的，因此，处理系统中泥龄的长短对
污泥摄磷作用及剩余污泥的排放量有直接的影响，从而决定系统的脱磷效果。一些研究表
明，泥龄越长，污泥含磷量越低，去除单位质量的磷消耗的 ＢＯＤ５ 也就较多。此外，还会由于
有机质的不足而使污泥发生“自溶”现象，致使磷的溶解及排泥量的减少而导致除磷效果的
降低。而泥龄越短，污泥含磷量高，排放的剩余污泥量也多，则可以取得较好的脱磷效果。
此外，短的泥龄还有利于好氧段控制硝化作用的发生，从而利于厌氧段的充分释磷。因此，
仅以除磷为目的的污水处理系统中，一般宜采用较短的泥龄。但过短的泥龄会影响出水的
ＢＯＤ和 ＣＯＤ，可能会使出水的 ＢＯＤ５ 和 ＣＯＤ达不到要求。资料表明，以除磷为目的的生物处
理工艺污泥龄一般控制在 ３ ．５ ～ ７ ｄ。

１０ ．５ 废水生物除磷工艺

根据生物除磷的机理可知，生物除磷不是物理化学过程，而是一个生物化学过程，它一
般包括厌氧释磷和好氧摄磷两个过程。按照磷的最终去除方式和构筑物的组成，现有的除
磷工艺流程可以分成主流除磷工艺和侧流除磷工艺两类。侧流工艺以 Ｌｅｖｉｎ 首先提出的
Ｐｈｏｓｔｒｉｐ工艺为代表，该工艺结合了生物除磷和化学除磷，将部分回流污泥分流到厌氧池脱
磷并用石灰沉淀，厌氧池不在污水水流的主流方向上，而是在回流污泥的侧流中。主流除磷
工艺的厌氧池在污水水流方向，磷的最终去除通过剩余污泥排放。主流工艺有多个系列，包
括 Ａ ／ Ｏ、Ａ２ ／ Ｏ、Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ、ＳＢＲ等工艺。

１０ ．５ ．１ Ａ ／ Ｏ工艺

Ａ ／ Ｏ是最基本的除磷工艺，如图 １０ ． １３ 所示。Ａ ／ Ｏ 是 Ａｎａｅｒｏｂｉｃ ／ Ｏｘｉｃ 的简称。它是美
国的研究者 Ｓｐｅｃｔｏｒ于 １９７５年在研究活性污泥膨胀的控制问题时，发现厌氧 － 好氧（Ａ ／ Ｏ）工
艺不仅可有效地防止污泥的丝状菌膨胀，改善污泥的沉降性能，而且具有很好的除磷效果。
第一座生产性 Ａ ／ Ｏ装置于 １９７９ 年建成生产，此后许多污水处理厂在修建或改造过程中采
用了 Ａ ／ Ｏ工艺。

图 １０．１３ Ａ ／ Ｏ除磷工艺

Ａ ／ Ｏ除磷工艺是单元组成最简单的生物除磷工艺，由活性污泥反应池和二沉池构成。
活性污泥反应池分为厌氧区和好氧区，污水和污泥顺次经厌氧和好氧交替循环流动。回流
污泥进入厌氧池，微生物在厌氧条件下吸收去除一部分有机物，并释放出大量磷，然后进入
好氧池并在好氧条件下摄取比在厌氧条件下所释放的更多的磷，同时废水中有机物得到好

·７４２·第 １０章 废水生物脱氮除磷技术



氧降解，部分富磷污泥以剩余污泥的形式排出处理系统之外，实现磷的去除。
Ａ ／ Ｏ工艺流程简单，不需投加化学药剂，基建和运行费用低。但是 Ａ ／ Ｏ 工艺除磷效率

低，在处理城市污水时除磷率为 ７５％左右。

１０ ．５ ．２ Ａ２ ／ Ｏ工艺

Ａ２ ／ Ｏ工艺是 Ａｎａｅｒｏｂｉｃ ／ Ａｎｏｘｉｃ ／ Ｏｘｉｃ的简称，它是在 Ａ ／ Ｏ工艺基础上为了能达到同时脱
氮除磷的目的，增设了一个缺氧区，并使好氧区中的混合液回流至缺氧区，使之反硝化脱氮。
工艺流程如图 １０ ．１４所示。

图 １０．１４ Ａ２ ／ Ｏ工艺流程图

由图 １０ ．１４可见，污水首先进入厌氧池，可生物降解的大分子有机物在兼性厌氧的发酵
细菌作用下转化为挥发性脂肪酸（ＶＦＡ）。此时聚磷菌将体内贮存的聚磷分解，将产生的能
量一部分用于维持细胞生存，另一部分供聚磷菌主动吸收环境中的 ＶＦＡ 类的低分子有机
物，并以 ＰＨＢ的形式在除磷菌体内贮存起来。随后污水进入缺氧池，反硝化细菌利用好氧
区中经混合液回流而带来的硝态氮作底物，同时利用污水中的有机碳源进行反硝化，达到同
时降低有机物和脱氮的目的。之后，污水进入好氧池，聚磷菌在此除了吸收和利用污水中残
剩的可生物降解有机物外，主要是分解体内贮存的 ＰＨＢ，产生的能量一部分供自身生长繁
殖，另一部分用来过量吸收环境中的溶解磷并以聚磷的形式贮存起来，使出水中溶解磷浓度
降至最低。此时好氧区中的有机物的浓度已相当低，这又有利于硝化菌的生长可将氨氮经
硝化作用转化为硝态氮，总的去除效果是使有机物、氨氮、总氮、总磷达到较高的去除率。非
除磷的好氧异养菌虽然也在 Ａ２ ／ Ｏ工艺中能存在，但它在厌氧区中受到严重的压抑，在好氧
区又得不到充足的营养，因此在与其他生理类群的微生物竞争中处于相对劣势。在排放的
剩余污泥中，由于含有大量能超量贮积聚磷的聚磷菌，污泥含磷量可以达到 ６％（干重）以
上。

从以上分析可以看出，Ａ２ ／ Ｏ工艺通过厌氧、缺氧、好氧交替运行，具有同步脱氮除磷的
功能，基本上不存在污泥膨胀问题；Ａ２ ／ Ｏ 工艺流程简单，总水力停留时间少于其他同类工
艺，并且不需外加碳源，缺氧、缺氧段只进行缓速搅拌，运行费用低。Ａ２ ／ Ｏ工艺的缺点是：因
受到污泥龄、回流污泥中挟带的溶解氧和 ＮＯ－

３ － Ｎ 的限制，除磷效果不可能十分理想；同
时，由于脱氮效果取决于混合液回流比，而 Ａ２ ／ Ｏ 工艺的混合液回流比又不能太高（≤
２００％），所以脱氮效果不能满足较高要求。
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１０ ．５ ．３ Ｐｈｏｓｔｒｉｐ工艺

１９７３年纽约的 Ｓｅｎｎｅｃａ Ｆａｌｌｓ活性污泥法污水处理厂被改造，采用 Ｐｈｏｓｔｒｉｐ 工艺，这种工
艺是在传统活性污泥法的污泥回流管线上增设一个除磷池及混合化学反应沉淀池而构成
的，它是将生物除磷法和化学除磷法结合在一起。Ｐｈｏｓｔｒｉｐ工艺系统如图 １０ ．１５所示。

图 １０．１５ Ｐｈｏｓｔｒｉｐ除磷工艺系统

废水首先进入好氧池，去除有机物，同时在好氧状态下过量地摄取磷。在二沉池中，含
磷污泥与水分离，回流污泥一部分回流至曝气池，而另一部分分流至厌氧除磷池。在厌氧除
磷池中，回流污泥在好氧状态时过量摄取的磷得到充分释放，磷的释放与活性污泥厌氧好氧
交替循环系统所发生的过程类似。释磷后的污泥回流到曝气池重新起摄磷作用。由除磷池
流出的富磷上清液进入化学沉淀池，投加化学药剂（如石灰）形成 Ｃａ３（ＰＯ４）２ 等不溶物沉淀，
通过排放含磷污泥去除磷。

Ｐｈｏｓｔｒｉｐ工艺与 Ａ ／ Ｏ等其他工艺相比，具有如下优点：①在 Ｐｈｏｓｔｒｉｐ 工艺中，由于采用了
化学沉淀法使磷排出处理系统之外，这与仅仅通过剩余污泥的排放来除磷的生物除磷工艺
系统相比，其回流污泥中的磷含量较低，因而其对进水水质波动的适应性较强，即对进水中
的 ｍ（Ｐ）／ ｍ（ＢＯＤ）没有特殊的限制。②Ｐｈｏｓｔｒｉｐ工艺对富含磷上清液进行化学沉淀处理时，
石灰用量少、泥量也少，而且由于此污泥中磷的含量很高，有可能使其进行磷的再利用（如用
作肥料或作为污泥脱水的助剂）。③Ｐｈｏｓｔｒｉｐ 工艺比较适合于对现有工艺的改造，只需在污
泥回流管线上增设小规模的处理单元即可，且在改造过程中不必中断处理系统的正常运行。

总之，Ｐｈｏｓｔｒｉｐ工艺集物理化学方法所具有的高除磷效率及生物方法所具有的低处理成
本和产泥量少的优点于一体，其受外界条件的影响较小，工艺操作较灵活，对碳、磷的去除效
果好且稳定，有较好的发展前景。

１０ ．５ ．４ Ｐｈｏｒｅｄｏｘ工艺

Ｐｈｏｒｅｄｏｘ工艺是 Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ（四段）脱氮工艺的改进型，它是 Ｂａｒｎａｒｄ 通过对 Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ 工
艺的研究，在 Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ工艺前端增设了一个厌氧区构成，反应器排列顺序为厌氧、缺氧、好
氧、缺氧、好氧，如图 １０ ． １６ 所示，混合液从第一个好氧区回流到第一缺氧区，污泥回流到厌
氧区的进水端，此工艺在南非叫做五段 Ｐｈｏｒｅｄｏｘ工艺（或 Ｐｈｏｒｅｄｏｘ工艺），在美国称之为改良
型 Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ工艺。

Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ工艺本身也具有同时脱氮除磷的功能，但 Ｐｈｏｒｅｄｏｘ工艺在缺氧池前增设了一
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图 １０．１６ Ｐｈｏｒｅｄｏｘ工艺

个厌氧池，保证了磷的释放，从而保证在好氧条件下有更强的吸收磷的能力，提高了除磷的
效率；其最终好氧段为混合液提供短暂的曝气时间，也降低了二沉池出现厌氧状态和释放磷
的可能性。

Ｐｈｏｒｅｄｏｘ工艺的泥龄较长，一般设计值取 １０ ～ ２０ ｄ（以好氧段和缺氧段的污泥总量计），
为达到污泥稳定，泥龄值还可取得更长，增加了碳氧化的能力。Ｐｈｏｒｅｄｏｘ工艺的优点是产泥
量较少；其缺点是污泥回流携带硝酸盐回到厌氧池，会对除磷有明显的不利影响，且受水质
影响较大，对于不同的污水除磷效果不稳定。

１０ ．５ ．５ ＵＣＴ工艺

在改良 Ｂａｒｄｅｎｐｈｏ工艺中，进入厌氧反应池的硝酸盐浓度直接与出水硝酸盐浓度有关，
而且直接影响到磷的吸收。为了使厌氧池不受出水所含硝酸盐浓度的影响，南非的开普敦
大学开发出一种类似于 Ａ２ ／ Ｏ工艺的 ＵＣＴ（Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｃａｐｅｔｏｗｎ）工艺，如图 １０ ．１７所示。

图 １０．１７ ＵＣＴ脱氮除磷工艺

ＵＣＴ工艺是在 Ａ２ ／ Ｏ工艺的基础上对回流方式作了调整以后提出的工艺，其与 Ａ２ ／ Ｏ工
艺的不同之处在于沉淀池污泥是回流到缺氧池而不是回流到厌氧池，同时增加了从缺氧池
到厌氧池的混合液回流，这样就可以防止好氧池出水中的硝酸盐氮进入到厌氧池，破坏厌氧
池的厌氧状态而影响在厌氧过程中磷的充分释放。由缺氧池向厌氧池回流的混合中 ＢＯＤ
浓度较高，而硝酸盐很少，为厌氧段内所进行的发酵等提供了最优的条件。在实际运行过程
中，当进水中 ＴＫＮ（总凯式氮）与 ＣＯＤ的质量比较高时，需要通过调整操作方式来降低混合
液的回流比以防止硝酸盐进入厌氧池。但是如果回流比太小，会增加缺氧反应池的实际停
留时间，而试验观测证明，如果缺氧反应池的实际停留时间超过 １ ｈ，在某些单元中污泥的沉
降性能会恶化。

为了使进入厌氧池的硝态氮量尽可能少，保证污泥具有良好的沉淀性能，简化 ＵＣＴ 工
艺的操作，Ｃａｐｅｔｏｗｎ大学又开发了改良型的 ＵＣＴ工艺，如图 １０ ．１８所示。在改良型 ＵＣＴ工艺
中，缺氧反应池被分为两部分，第一缺氧反应池接纳回流污泥，然后由该反应池将污泥回流
至厌氧反应池，污泥量比值约为 ０ ．１。硝化混合液回流到第二缺氧反应池，大部分反硝化反
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应在此区进行。改良型 ＵＣＴ工艺基本解决了 ＵＣＴ工艺所存在的问题，最大限度地消除了向
厌氧段回流液中的硝酸盐量对摄磷产生的不利影响，但由于增加了缺氧段向厌氧段的回流，
其运行费用较高。

图 １０．１８ 改良型 ＵＣＴ工艺

１０ ．５ ．６ 改良的 Ａ２ ／ Ｏ工艺

为了避免改良 ＵＣＴ工艺增加一套回流系统引起的厌氧池污泥浓度较低，以及 Ａ２ ／ Ｏ 抗
回流硝酸盐影响能力不够强的弱点，通过综合 Ａ２ ／ Ｏ工艺和改良 ＵＣＴ的优点，中国市政工程
华北设计研究院开发了改良 Ａ２ ／ Ｏ工艺，如图 １０ ．１９所示，即在厌氧池之前增设厌氧 ／缺氧调
节池，来自二沉池的回流污泥和 １０％左右的进水进入该池，停留时间为 ２０ ～ ３０ ｍｉｎ，微生物
利用约 １０％进水中的有机物去除所有的回流硝态氮，消除硝态氮对厌氧池的不利影响，从
而保证厌氧池的稳定性。测试结果表明，该工艺的处理效果优于改良 ＵＣＴ，并节省了一个回
流系统，在工程设计和建设中得到了应用。

图 １０．１９ 改良的 Ａ２ ／ Ｏ法

１０ ．５ ．７ ＶＩＰ工艺

ＶＩＰ工艺是美国 Ｖｉｒｇｉｎｉａ州 Ｈａｍｐｔｏｎ Ｒｏａｄｓ 公共卫生区与 ＣＨ２ＭＨＩＬＬ 公司于 ２０ 世纪 ８０
年代为该区 Ｌａｍｂｅｒｔｓ Ｐｏｉｎｔ污水处理厂的改扩建而设计的，目的是通过生物处理方法取得经
济有效的氮磷去除效果。该改建工程被称为 Ｖｉｒｇｉｎｉａ Ｉｎｉｔｉａｔｉｖｅ Ｐｌａｎｔ（ＶＩＰ），如图 １０ ． ２０ 所示。
在工艺流程上，ＶＩＰ工艺与 ＵＣＴ工艺非常类似，两者的差别在于 ＶＩＰ工艺的厌氧段、缺氧段
和好氧段的每一部分都有两个以上的池子组成，通常反应池采用分格方式，将一系列体积较
小的完全混合式反应格串联在一起。这种形式形成了有机物的梯度分布，充分发挥了聚磷
菌的作用，提高了厌氧池磷的释放和好氧池磷的吸收速度，因而比单个大体积的完全混合式
反应池具有更高的除磷效果。缺氧反应池的分格使大部分反硝化反应都发生在前几格，有
助于缺氧池的完全反硝化，这样在缺氧池的最后一格硝酸盐的量极少，基本上没有硝酸盐通
过缺氧池的回流液进入厌氧池，保证了厌氧池严格的厌氧环境。与 ＵＣＴ工艺相比，ＶＩＰ工艺
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采用高负荷运行，其污泥龄比 ＵＣＴ工艺短，混合液中活性微生物所占的比例较好，因而运行
速率高，除磷效果好，所需的相应反应池的容积也较小。

图 １０．２０ ＶＩＰ工艺

参 考 文 献
１ 沈耀良，王宝贞 ．废水生物处理新技术———理论与应用 ．北京：中国环境科学出版社，１９９９，１６７ ～ １９６
２ Ｍ Ｃ Ｍ ｖａｎ Ｌｏｏｓｄｒｅｃｈｔ，Ｍ Ｓ Ｍ Ｊｅｔｔｅｎ，Ｔ Ｋｕｂａ．Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｃｏｎｖｅｒｓｉｏｎｓ ｉｎ Ｎｉｔｒｏｇｅｎ Ｒｅｍｏｖａｌ ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，

１９９８，３８（１）：１ ～ ７
３ 钱易，米祥友主编 ．现代废水处理新技术 ．北京：中国科学技术出版社，１９９３，２６ ～ ３７
４ Ｌ Ｋｕａｉ，Ｗ Ｖｅｒｓｔｒａｅｔｅ．Ａｕｔｏｔｒｏｐｈｉｃ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｗｉｔｈ ｅｌｅｍｅｎｔａｌ ｓｕｌｐｈｕｒ ｉｎ ｓｍａｌｌ ｓｃａｌｅ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｆａｃｉｌｉｔｉｅｓ．

Ｅｎｖｉｒｏｎ． Ｔｅｃｈ．，１９９９，２０（１）：２０１ ～ ２０９
５ Ｍ Ｋｓｈｉｒｓａｇａｒ，Ａ Ｂ Ｇｕｐｔａ，Ｋ Ｓ Ｇｕｐｔａ．Ａｅｒｏｂｉｃ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ Ｓｔｕｄｉｅｓ ｏｎ Ａｃｔｉｖａｔｅ Ｓｌｕｄｇｅ Ｍｉｘｅｄ ｗｉｔｈ Ｔｈｉｏｓｐｈａｅｒａ ｐａｎ

ｔｏｔｒｏｐｈａ． Ｅｎｖｉｒｏｎ． Ｔｅｃｈ．，１９９５，１６（１）：３５ ～ ４３
６ Ｅ Ｖ Ｍｕｎｃｈ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ Ｂｅｎｃｈ － Ｓｃａｌｅ Ｓｅｑｕｅｎｃｉｎｇ Ｂａｔｃｈ Ｒｅａｃｔｏｒｓ．Ｗａｔ． Ｒｅｓ．，

１９９６，３０（１）：２７７ ～ ２８４
７ Ｌ Ａ Ｒｏｂｅｒｔｓｏｎ，Ｅ Ｗ Ｊ ｖａｎ Ｎｉｅｌ，Ｒ Ａ Ｍ Ｔｏｒｒｅｍａｎｓ，Ｊ Ｇ Ｋｕｅｎｅｎ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ Ａｅｒ

ｏｂｉｃ Ｃｈｅｍｏｓｔａｔ Ｃｕｌｔｕｒｅｓ ｏｆ Ｔｈｉｏｓｐｈａｅｒａ ｐａｎｔｏｔｒｏｐｈａ．Ａｐｐｌ ． Ｅｎｖｉｒ ．Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌ ．，１９８８，５４（１１）：２ ８１２ ～ ２ ８１８
８ Ｌ Ａ Ｖａｎｄｅｇｒａａｆ，Ａ Ａ Ａ Ｍｕｌｄｅｒ．Ａｎａｅｒｏｂｉｃ Ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ａｍｍｏｎｉｕｍ ｉｓ ａ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌｌｙ Ｍｅｄｉａｔｅｄ Ｐｒｏｃｅｓｓ． Ａｐｐｌ ． Ｅｎｖｉｒ ．

Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌ ．１９９５，６４（４）：１ ２４６ ～ １ ２５１
９ Ｃ Ｈｅｌｍｅｒ，Ｓ Ｋｕｎｓｔ，Ｓ ｊｕｒｅｔｓｃｈｋｏ，Ｍ Ｗａｇｎｅｒ．Ｎｉｔｒｏｇｅｎ Ｌｏｓｓ ｉｎ ａ Ｎｉｔｒｉｆｙｉｎｇ Ｂｉｏｆｉｌｍ Ｓｙｓｔｅｍ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９９９，３９

（７）：１３ ～ ２１
１０ Ｄ Ｐａｔｕｒｅａｕ，Ｅ Ｈｅｌｌｏｉｎ，Ｅ Ｒｕｓｔｒｉａｎ Ｔ Ｂｏｕｃｈｅｚ，Ｒ Ｍｏｌｅｔｔａ Ｌ． Ｃｏｍｂｉｎｅｄ Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ ａｎｄ Ｎｉｔｒｏｇｅｎ Ｒｅｍｏｖａｌ ｉｎ ａ Ｓｅ

ｑｕｅｎｃｉｎｇ Ｂａｔｃｈ Ｒｅａｃｔｏｒ Ｕｓｉｎｇ ｔｈｅ Ａｅｒｏｂｉｃ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｅｒ，Ｍｉｃｒｏｖｉｒｇｕｌａ Ａｅｒｏｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｎｓ． Ｗａｔ． Ｒｅｓ．，２００１，３５（１）：
１８９ ～ １９７

１１ Ｃ Ｈｅｌｍｅｒ，Ｓ Ｋｕｎｓｔ ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ／ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ ａ Ａｅｒｏｂｉｃ Ｂｉｏｆｉｌｍ Ｓｙｓｔｅｍ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９９８，
２７（４）：１８３ ～ １８７

１２ Ａ Ｍｕｌｄｅｒ，Ａ Ａ ｖａｎ ｄｅ Ｇｒａａｆ，Ｌ Ａ Ｒｏｂｅｒｔｓｏｎ，Ｊ Ｇ Ｋｕｅｎｅｎ．Ａｎａｅｒｏｂｉｃ Ａｍｍｏｎｉｕｍ Ｏｘｉｄａｔｉｏｎ Ｄｉｓｃｏｖｅｒｅｄ ｉｎ ａ Ｄｅｎｉｔｒｉ
ｆｙｉｎｇ Ｆｌｕｉｄｉｚｅｄ Ｂｅｄ Ｒｅａｃｔｏｒ ． ＦＥＭＳ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ Ｅｃｏｌｏｇｙ．，１９９５，１６（３）：１７７ ～ １８３

１３ Ｅ Ｉ Ｂｏｃｋ，Ｒ Ｓｔｕｅｖｅｎ，Ｄ Ｚａｒｔ ． Ｎｉｔｒｏｇｅｎ Ｌｏｓｓ Ｃａｕｓｅｄ ｂｙ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｙｉｎｇ Ｎｉｔｒｏｓｏｍｏｎａｓ Ｃｅｌｌ Ｕｓｉｎｇ Ａｍｍｏｎｉｕｍ ｏｒ Ｈｙｄｒｏｇｅｎ
ａｓ Ｅｌｅｃｔｒｏｎ Ｄｏｎｏｒｓ ａｎｄ Ｎｉｔｒｉｔｅ ａｓ Ｅｌｅｃｔｒｏｎ Ａｃｃｅｐｔｏｒ ．Ａｒｃｈ，Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌ ．，１９９５，１６３：１６ ～ ２０

１４ 袁林江，彭党聪，王志盈 ．短程硝化 －反硝化生物脱氮 ．中国给水排水，２０００，１６（２）：２９ ～ ３１
１５ Ｓ Ｍｉｋｅ，Ｍ Ｊｅｔｔｅｎ，Ｊ Ｈｏｒｎ，Ｃ Ｍ Ｍａｒｋ ｖａｎ Ｌｏｏｓｄｒｅｃｈｔ ． Ｔｏｗａｒｄｓ ａ Ｍｏｒｅ Ｓｕｓｔａｉｎａｂｌｅ Ｍｕｎｉｃｉｐａｌ Ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ Ｔｒｅａｔｍｅｎｔ

Ｓｙｓｔｅｍ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９９７，３５（９）：１７１ ～ １８０
１６ Ｃ Ｈｅｌｌｉｎｇａ，Ａ Ａ Ｊ Ｃ Ｓｃｈｅｌｌｅｎ，Ｊ Ｗ Ｍｕｌｄｅｒ，ｅｔ ａｌ ． Ｔｈｅ ＳＨＡＲＯＮ ｐｒｏｃｅｓｓ：Ａｎ Ｉｎｎｏｖａｔｉｖｅ Ｍｅｔｈｏｄ ｆｏｒ Ｎｉｔｒｏｇｅｎ Ｒｅｍｏｖａｌ

·２５２· 污水生物处理新技术



ｆｒｏｍ Ａｍｍｏｎｉｕｍ － Ｒｉｃｈ Ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９９８，３７（９）：１３５ ～ １４２
１７ Ｊ Ｗ Ｍｕｌｄｅｒ，Ｍ Ｃ Ｍ ｖａｎ Ｌｏｏｓｄｒｅｃｈｔ，Ｃ Ｈｅｌｌｉｎｇａ，Ｒ ｖａｎ Ｋｅｍｐｅｎ． Ｆｕｌｌ － ｓｃａｌｅ Ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ＳＨＡＲＯＮ Ｐｒｏｃｅｓｓ

ｆｏｒ Ｒｅｊｅｃｔｉｏｎ Ｗａｔｅｒ ｏｆ Ｄｉｇｅｓｔｅｄ Ｓｌｕｓｇｅ Ｄｅｗａｔｅｒｉｎｇ Ｄｅｗａｔｅｒｉｎｇ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，２００１，４３（１１）：１２７ ～ １３４
１８ Ｒ ｖａｎ Ｋｅｍｐｅｎ，Ｊ Ｗ Ｍｕｌｄｅｒ，Ｃ Ａ Ｕｉｊｔｅｒｌｉｎｄｅ，ｅｔ ａｌ ． Ｏｖｅｒｖｉｅｗ：Ｆｕｌｌ Ｓｃａｌｅ Ｅｘｐｅｒｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ ＳＨＡＲＯＮ Ｐｒｏｃｅｓｓ ｆｏｒ Ｒｅ

ｊｅｃｔｉｏｎ Ｗａｔｅｒ ｏｆ Ｄｉｇｅｓｔｅｄ Ｓｌｕｓｇｅ Ｄｅｗａｔｅｒｉｎｇ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，２００１，４４（１）：１４５ ～ １５２
１９ Ｌ Ｋｕａｉ ．Ａｍｍｏｎｉｕｍ Ｒｅｍｏｖａｌ ｂｙ ｔｈｅ Ｏｘｙｇｅｎ － ｌｉｍｉｔｅｄ Ａｕｔｏｔｒｏｐｈｉｃ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ － ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ Ｓｙｓｔｅｍ． Ｅｎｖｉｒ ．Ｍｉｃｒｏ

ｂｉｏｌ ．，１９９８，６４（１１）：４ ５００ ～ ４ ５０６
２０ 王建龙 ．生物脱氮新工艺及其技术原理 ．中国给水排水，２０００，１６（２）：２５ ～ ２８
２１ Ｓ Ｍａｓｕｄａ，Ｙ Ｗａｔａｎａｂｅ，Ｍ Ｉｓｈｉｇｕｒｏ． Ｂｉｏｆｉｌｍ Ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ａｎｄ Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ ａｅｒｏｂｉｃ

Ｒｏｔａｔｉｎｇ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｃｏｎｔａｃｔｏｒｓ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９９１，２３：１ ３５５ ～ １ ３６３
２２ Ｃｈｒｉｓｔｉｎｅ Ｈｅｌｍｅｒ，Ｓａｂｉｎｅ Ｋｕｎｓｔ ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ／ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ Ａｎａｅｒｏｂｉｃ Ｂｉｏｆｉｌｍ Ｓｙｓｔｅｍ． Ｗａｔ． Ｓｃｉ ．

Ｔｅｃｈ．，１９９８，３７（４），１８３ ～ １８７
２３ Ｅｌｉｓａｂｅｔｈ Ｖ Ｍｕｎｃｈ，Ｐａｕｌ Ｌａｎｔ，Ｊｉｉｒｇ Ｋｅｌｌｅｒ ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ Ｂｅｎｃｈ － Ｓｃａｌｅ Ｓｅｑｕｅｎｃ

ｉｎｇ Ｂａｔｃｈ Ｒｅａｃｔｏｒｓ．Ｗａｔ．Ｒｅｓ．，１９９６，３０（２）：２７７ ～ ２８４
２４ Ｋｌａｎｇｄｕｅｎ Ｐｏｃｈａｎａ，Ｊｕｒｇ Ｋｅｌｌｅｒ ． Ｓｔｕｄｙ ｏｆ Ｆａｃｔｏｒｓ Ａｆｆｅｃｔｉｎｇ Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ（ＳＮＤ）．

Ｗａｔ ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９９９，３９（６）：６１ ～ ６８
２５ Ｋｌａｎｇｄｕｅｎ Ｐｏｃｈａｎａ，Ｊｕｒｇ Ｋｅｌｌｅｒ，Ｐａｕｌ Ｌａｎｔ ． Ｍｏｄｅｌ Ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ｆｏｒ Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ．

Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９９９，３９（１）：２３５ ～ ２４３
２６ Ｈｙｕｎｇｓｅｏｋ Ｙｏｏ，Ｋｙｕ － Ｈｏｎｇ Ａｈｎ，Ｈｙｕｎｇ Ｊｉｂ Ｌｅｅ，ｅｔ ａｌ ． Ｎｉｔｒｏｇｅｎ Ｒｅｍｏｖａｌ Ｆｒｏｍ Ｓｙｎｔｈｅｔｉｃ Ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｂｙ Ｓｉｍｕｌｔａｎｅ

ｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ（ＳＮＤ）ｖｉａ Ｎｉｔｒｉｔｅｉｎａｎ Ｉｎ ａｎ Ｉｎｔｅｒｍｉｔｔｅｎｔｌｙ － ａｅｒａｔｅｄ Ｒｅａｃｔｏｒ ．Ｗａｔ． Ｒｅｓ．，１９９９，
３３（１）：１４５ ～ １５４

２７ 杨麒，李小明，曾光明，谢珊，刘精今 ． ＳＢＲ 系统中同步硝化反硝化好氧颗粒污泥的培养 ．环境科学，
２００３，２４（４）：９４ ～ ９８

２８ Ｂｒｕｃｅ Ｅ Ｒｉｔｔｍａｎｎ，Ｗａｙｎｅ Ｅ Ｌａｎｇｅｌａｎｄ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｗｉｔｈ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ Ｓｉｎｇｌｅ － ｃｈａｎｎｅｌ Ｏｘｉｄａｔｉｏｎ
Ｄｉｔｃｈｅｓ． Ｊｏｕｒｎａｌ ＷＰＣＦ，１９８５，５７（４），３００ ～ ３０８

２９ Ｍｅｒｖｙｎ Ｃ Ｇｏｒｏｎｓｚｙ，Ｇｕｎｎａｒ Ｄｅｍｏｕｉｉｎ，Ｍａｒｋ Ｎｅｗｌａｎｄ．Ａｅｒａｔｅｄ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ Ｆｕｌｌ － ｓｃａｌｅ Ａｃｔｉｖａｔｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ Ｆａｃｉｌｉ
ｔｉｅｓ．Ｗａｔ．Ｒｅｓ． Ｔｅｃｈ．，１９９７，３５（１０）：２１６ ～ ２２５

３０ Ｐｒｉｙａｌｉ Ｓｅｎ，Ｓｔｅｖｅｎ Ｋ Ｄｅｎｔｅｌ ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ － Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ ａ Ｆｌｕｉｄｉｚｅｄ Ｂｅｄ Ｒｅａｃｔｏｒ ． Ｗａｔ． Ｓｃｉ ．
Ｔｅｃｈ．，１９９８，３８（１）：２４７ ～ ２５４

３１ Ｎ Ｐｕｚｎａｖａ，Ｍ Ｐａｙｒａｕｄｅａｕ，Ｄ Ｔｈｏｒｎｂｅｒｇ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ Ｂｉｏｆｉｌｔｅｒｓ ｗｉｔｈ Ｒｅａｌ ｔｉｍｅ
Ａｅｒａｔｉｏｎ Ｃｏｎｔｒｏｌ ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．２００１，４３（１）：２６９ ～ ２７６

３２ Ｋａｚｕａｋｉ Ｈｉｂｉｙａ，Ａｋｉｈｉｋｏ Ｔｅｒａｄａ，Ｓａｔｏｓｈｉ Ｔｓｕｎｅｄａ，Ａｋｉｒａ Ｈｉｒａｔａ． Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｂｙ
Ｃｏｎｔｒｏｌｌｉｎｇ Ｖｅｒｔｉｃａｌ ａｎｄ Ｈｏｒｉｚｏｎｔａｌ Ｍｉｃｒｏｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ ｉｎ ａ Ｍｅｍｂｒａｎｅ － Ａｅｒａｔｅｄ Ｂｉｏｆｉｌｍ Ｒｅａｃｔｏｒ ． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｂｉｏｔｅｃｈ
ｎｏｌｏｇｙ．，２００３，１００（１）：２３ ～ ３２

３３ 邹联沛，刘旭东，王宝贞，范延臻 ．ＭＢＲ中影响同步硝化反硝化的生态因子 ．环境科学，２００１，２２（４）：５１ ～
５５

３４ Ａ Ｍｕｌｄｅｒ，Ａ Ａ ｖａｎ ｄｅ Ｇｒａａｆ，Ｌ Ａ Ｒｏｂｅｒｔｓｏｎ，Ｊ Ｇ Ｋｕｅｎｅｎ．Ａｎａｅｒｏｂｉｃ Ａｍｍｏｎｉｕｍ Ｏｘｉｄａｔｉｏｎ Ｄｉｓｃｏｖｅｒｅｄ ｉｎ ａ Ｄｅｎｉｔｒｉ
ｆｙｉｎｇ Ｆｌｕｉｄｉｚｅｄ Ｂｅｄ Ｒｅａｃｔｏｒ ． ＦＥＭＳ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ Ｅｃｏｌｏｇｙ．，１９９５，１６（３）：１７７ ～ １８３

３５ Ｂｒｏｄａ Ｅ． Ｔｗｏ Ｋｉｎｄｓ ｏｆ Ｌｉｔｈｏｔｒｏｐｈｓ Ｍｉｓｓｉｎｇ ｉｎ Ｎａｔｕｒｅ ． Ｚｅｉｔｓｃｈｒｉｆｔ ． Ａｌｌｇ ．Ｍｉｌｋｒｏｂｉｏｌｏｇｉｅ．，１９７７（１７）：４９１ ～ ４９３
３６ Ｖａｎ ｄｅ Ｇｒａａｆ Ａ Ａ，Ｋ Ｈ Ｓｃｈｌｅｉｆｅｒ，Ｍ Ｃ Ｓｃｈｍｉｄ．Ａｎａｅｒｏｂｉｃ Ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ａｍｍｏｎｉｕｍ ｉｓ ａ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌｌｙ Ｍｅｄｉａｔｅｄ Ｐｒｏ

ｃｅｓｓ．Ａｐｐｌ ． Ｅｎｖｉｒｏｎ．Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌ ．，１９９５，６１（４）：１２４６ ～ １２５１
３７ Ｋ Ｅｇｌｉ ． Ｅｎｈａｎｃｅｍｅｎｔ ａｎｄ Ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ａｎ Ａｎａｍｍｏｘ Ｂａｃｔｅｒｉｕｍ ｆｒｏｍ ａ Ｒｏｔａｔｉｎｇ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｃｏｎｔａｃｔｏｒ Ｔｒｅａｔｉｎｇ

·３５２·第 １０章 废水生物脱氮除磷技术



Ａｍｍｏｎｉｕｍ － Ｒｉｃｈ Ｌｅａｃｈａｔｅ．Ａｒｃｈ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ，１９９７，１７５（２）：１９８ ～ ２０７
３８ Ｅ Ｇ Ｓｒｉｎａｔｈ，Ｃ Ａ Ｓａｓｔｒｙ，Ｓ Ｃ Ｐｉｌｌａｉ ． Ｒａｐｉｄ Ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ｆｒｏｍ Ｓｅｗａｇｅ ｂｙ Ａｃｔｉｖａｔｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ． Ｅｘｐｅｒｉｅｎｔｉａ，

１９５９，１５（２）：３３９ ～ ３４０
３９ Ｈ Ａ Ｎｉｃｈｏｌｌｓ，Ｄ Ｗ Ｏｓｂｏｒｎ． Ｂａｃｔｅｒｉａｌ Ｓｔｒｅｓｓ：Ｐｒｅｒｅｑｕｉｓｉｔｅ ｆｏｒ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ． ＪＷＰＣＦ，１９７９，５１

（３）：５５７ ～ ５６２
４０ Ａ Ｆ Ｊ Ｇａｕｄｙ． Ｃｏｌｏｒｉｍｅｔｒｉｃ Ｄｅｔｅｒｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ Ｐｒｏｔｅｉｎ ａｎｄ Ｃａｒｂｏｈｙｄｒａｔｅ． Ｉｎｄｕｓｔｒｉａｌ Ｗａｔｅｒ ａｎｄ Ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ，１９６２，７（２）

１７ ～ ２２
４１ Ｌ Ｂｕｃｈａｎ． Ｐｏｓｓｉｂｌｅ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｏｆ Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ Ｒｅｍｏｖａｌ ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ，１９８３，１５（３ ／ ４）：１３ ～ １８
４２ Ｌ Ｐ Ｓｉｅｂｒｉｔｚ，Ｇ Ａ Ｅｋａｍａ，Ｇ Ｖ Ｒ Ｍａｒａｉｓ． Ａ Ｐａｒｍｔｒｉｃ Ｍｏｄｅｌ ｆｏｒ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｅｘｃｅｓｓ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ Ｒｅｍｏｖａｌ ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ．

Ｔｅｃｈ．，１９８３，１５（３ ／ ４）：１２７ ～ １３２
４３ Ａ Ｇｅｒｂｅｒ，Ｅ Ｓ Ｍｏｓｔｅｒｔ，Ｃ Ｔ Ｗｉｎｔｅｒ，Ｒ Ｈ Ｄ Ｖｉｌｌｉｅｒｓ． Ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎｓ ｂｅｔｗｅｅｎ Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ，Ｎｉｔｒａｔｅ ａｎｄ Ｏｒｇａｎｉｃ Ｓｕｂｓｔｒａｔｅ ｉｎ

Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｎｕｔｒｉｅｔ Ｒｅｍｏｖａｌ Ｐｒｏｃｅｓｓ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９８７，１９（２）：１８３ ～ １９４
４４ Ｒａｙｍｏｎｄ Ｐ Ｃａｎａｌ，Ｄｏｎｇ ＩＬ Ｓｅｏ Ｐｅｒｆｏｒｍａｎｃｅ，Ｒｅｌｉａｂｉｌｉｔｙ ａｎｄ Ｕｎｃｅｒｔａｉｎｔｙ ｏｆ Ｔｏｔａｌ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ Ｍｏｄｅｌ ｆｏｒ Ｌａｋｅｒｓ －Ⅱ

Ｓｔｏｃｈａｓｔｉｃ Ａｎａｌｙｓｅｓ．Ｗａｔ Ｒｅｓ．，１９９６，３０（１）：９５ ～ １０２
４５ Ｔ Ｍｉｎｏ，Ｍ Ｃ Ｍ Ｖａｎ Ｌｏｏｓｄｒｅｃｈｔ，Ｊ Ｊ Ｈｅｉｊｎｅｎ． Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ｏｆ ｔｈｅ Ｅｎｈａｎｃｅｄ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ

Ｒｅｍｏｖａｌ Ｐｒｏｃｅｓｓ．Ｗａｔ．Ｒｅｓ．，１９９７，３２（１６）：３ １９３ ～ ３ ２０７
４６ Ｂ Ｐｅｔｒｓｅｎ，Ｋ Ｈｙｕｎｇｊｉｎ，Ｒ Ｐａｇｉｌｌａ ． Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ Ｕｐｔａｋｅ Ｋｉｎｅｔｉｃｓ ｉｎ Ｒｅｌａｔｉｏｎ ｔｏ ＰＨＢ ｕｎｄｅｒ Ａｅｒｏｂｉｃ Ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ． Ｗａｔ．

Ｒｅｓ．，１９９８，３２（１）：９１ ～ １００
４７ Ｖａｎ Ｖｅｌｄｈｕｉｚ Ｈ Ｍ，Ｖａｎ Ｌｏｏｓｄｒｅｃｈｔ Ｍ Ｃ Ｍ，Ｈｅｉｊｎｅｎ Ｊ Ｊ．Ｍｏｓｅｌｌｉｎｇ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ ａｎｄ Ｎｉｔｒｏｇｅｎ Ｒｅｍｏｖａｌ ｉｎ ａ

Ｆｕｌｌ Ｓｃａｌｅ Ａｃｔｉｖａｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ Ｐｒｏｃｅｓｓ．Ｗａｔ．Ｒｅｓ．，１９９９，３３（１６）：３ ４５９ ～ ３ ４６８
４８ Ｄａｍｉｒ Ｂｒｄｊａｎｏｖｉｃ，Ｖａｎ Ｌｏｏｓｄｒｅｃｈｔ Ｍ Ｃ Ｍ，Ｃｈｒｉｓｔｉｎｅ Ｍ Ｈｏｏｉｊｍａｎｓ，ｅｔ ａｌ ． Ｉｎｎｏｖａｔｉｏｖｅ Ｍｅｔｈｏｄｓ ｆｏｒ Ｓｌｕｄｇｅ Ｃｈａｒａｃｔｅｒｉ

ｚａｔｉｏｎ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｐｈｏｄｐｈｏｒｕｓ Ｒｅｍｏｖａｌ Ｓｙｓｔｅｍｓ． Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９９９，３９（６）：３７ ～ ４３
４９ Ｈ Ａ Ｎｉｃｈｏｌｌｓ，Ｄ Ｗ Ｏｓｂｏｒｎ． Ｂａｃｔｅｒｉａｌ Ｓｔｒｅｓｓ：Ｐｒｅｒｅｑｕｉｓｉｔｅ ｆｏｒ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ． ＪＷＰＣＦ，１９７９，５１

（３）：５５７ ～ ５６２
５０ Ｋ Ｅ Ｕ Ｂｒｏｄｉｓｃｈ，Ｓ Ｊ Ｊｏｙｎｅｒ ． Ｔｈｅ Ｒｏｌｅ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｏｒａｎｉｓｍｓ ｏｔｈｅｒ ｔｈａｎ Ａｃｉｎｅｔｏｂａｔｅｒ ｉｎ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ Ｒｅｍｏｖａｌ ｉｎ

Ａｃｔｉｖａｔｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ Ｐｒｏｃｅｓｓ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９８３，１５（３ ／ ４）：１１２ ～ １１７
５１ Ｍ Ｍｅｇａｎｃｋ，Ｄ Ｍａｌｎｏｕ，Ｐ Ｌｏｆｌｏｈｉｅ，Ｇ Ｍ ｆａｕｐ，Ｊ Ｍ Ｒｏｖｅｌ ． Ｔｈｅ Ｉｍｐｏｒｔａｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ａｉｄｏｇｅｎｉｃ Ｍｉｃｒｏｆｌｏｒａ ｉｎ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ

Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ Ｒｅｍｏｖａｌ ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９８５，１７（１１ ／ １２）：１５３ ～ １５９
５２ Ｔ Ｅ Ｃｌｏｅｔｅ，Ｐ Ｌ Ｓｔｅｙｎ． Ｔｈｅ Ｒｏｌｅ ｏｆ Ａｃｉｎｅｔｏｂａｔｅｒ ａｓ ａ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ Ｒｅｍｏｖａｉｎｇ Ａｇｅｎｔ ｉｎ Ａｃｔｉｖａｔｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ．Ｗａｔ Ｒｅｓ．，

１９８８，２２（８）：８１ ～ ８８
５３ Ｋ Ｎａｋａｍｕｒａ，Ｋ Ｍａｓｕｄａ，Ｅ Ｍｉｋａｍｉ． Ｉｓｏｌａｔｉｏｎ ｏｆ ａ Ｎｅｗ Ｔｙｐｅ ｏｆ Ｐｏｌｙｐｈｏｓｐｈａｔｅ Ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｎｇ Ｂａｃｔｅｒｉｕｍ ａｎｄ ｉｔｓ Ｐｈｏｓ

ｐｈａｔｅ Ｒｅｍｏｖａｌ Ｃｈａｒａｔｅｒｉｓｔｉｃｓ． Ｊ． Ｆｅｒｍｅｎｔ ． Ｂｉｏｅｎｇ．，１９９１，７１（４）：２５８ ～ ２６０
５４ Ｇ Ｊ Ｊ Ｋｏｒｔｓｔｅｅ，Ｋ Ｊ Ａｐｐｅｌｄｏｏｒｎ，Ｃｏｒｎｅｌｕｓ Ｆ Ｃ Ｂｏｎｔｉｎｇ，Ｈｅｎｄｒｉｎｋ Ｗ ｖａｎ Ｖｅｅｎ． Ｂｉｏｌｏｇｙ ｏｆ Ｐｏｌｙｐｈｏｓｐｈａｔｅ － ａｃｃｕｍｕｌａｔ

ｉｎｇ Ｂａｃｔｅｒｉａ Ｉｎｖｏｌｖｅｄ ｉｎ Ｅｎｈａｎｃｅｄ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ Ｒｅｍｏｖａｌ ． ＦＥＭＳ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ Ｒｅｖｉｅｗｓ，１９９４（１５）：１３７ ～
１５３

５５ Ｌ Ｓｔａｎｔｅ，Ｃ Ｍ Ｃｅｋｋａｍａｒｅ，Ｆ Ｍａｌａｓｐｉｎａ，Ｇ Ｂｏｒｔｏｎｅ． Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ Ｒｅｍｏｖａｌ ｂｙ Ｐｕｒｅ Ｃｕｌｔｕｒｅ ｏｆ Ｌａｍｐｒｏｐｅｄｉａ
ＳＰＰ．Ｗａｔ．Ｒｅｓ．，１９９７，３１（６）：１ ３１７ ～ １ ３２４

５６ Ｃｈｅ Ｏｋ Ｊｅｏｎ，Ｄａｅ Ｓｕｎｇ Ｌｅｅ，Ｊｏｎｇ Ｍｏｏｎ Ｐａｒｋ．Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ Ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ｉｎ Ａｃｔｉｖａｔｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ Ｐｅｒｆｏｒｍｉｎｇ Ｅｎｈａｎｃｅｄ Ｂｉｏ
ｌｏｇｉｃａｌ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ Ｒｅｍｏｖａｌ ｉｎ ａ Ｓｅｑｕｅｎｃｉｎｇ Ｂａｔｃｈ Ｒｅａｃｔｏｒ ．Ｗａｔ Ｒｅｓ．，２００３，３７（１０）：２ １９５ ～ ２ ２０５

５７ Ｔ Ｅ Ｃｌｏｅｔｅ，Ｐ Ｌ Ｓｔｅｙｎ． Ｔｈｅ Ｒｏｌｅ ｏｆ Ａｃｉｎｅｔｏｂａｃｔｅｒ ａｓ ａ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ Ｒｅｍｏｖｉｎｇ Ａｇｅｎｔ ｉｎ Ａｃｔｉｃｖａｔｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ． Ｗａｔ．
Ｒｅｓ．，１９８８，２２（８）：８１ ～ ８８

５８ Ｋ Ｅ Ｕ Ｂｒｏｄｉｓｃｈ． Ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎｓ ｏｆ Ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ Ｇｒｏｕｐｓ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｉｎ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ Ｒｅｍｏｖａｌ ． Ｗａｔ． Ｓｃｉ ．

·４５２· 污水生物处理新技术



Ｔｅｃｈ．，１９８５，１７（１１ ／ １２）：１１３ ～ １１８
５９ Ｊｅｎｓ Ｐｅｔｅｒ Ｋｅｒｒｎ － Ｊｅｓｐｅｒｓｅｎ，Ｍｏｇｅｎｓ Ｈｅｎｚｅ． Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ Ｕｐｔａｋｅ ｕｎｄｅｒ Ａｎｏｘｉｃ ａｎｄ Ａｅｒｏｂｉｃ Ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ．

Ｗａｔ．Ｒｅｓ．，１９９３，２７（４）：６１７ ～ ６２４
６０ Ｚｈｉ Ｒｏｎｇ Ｈｕ，Ｍ Ｃ Ｗｅｎｔｚｅｌ，Ｇ Ａ Ｅｋａｍａ．Ａｎｏｘｉｃ Ｇｒｏｗｔｈ ｏｆ Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ － ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｎｇ Ｏｒｇａｎｉｓｍ（ＰＡＯｓ）ｉｎ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ

Ｎｕｔｒｉｅｎｔ Ｒｅｍｏｖａｌ Ａｃｔｉｖａｔｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ Ｓｙｓｔｅｍｓ．Ｗａｔ．Ｒｅｓ．，２００２，３６（９）：４ ９２７ ～ ４ ９３７
６１ 郑兴灿，李亚新 ．污水除磷脱氮技术 ．北京：中国建筑工业出版社，１９９８，２０６ ～ ２１５
６２ Ｋｌａｎｇｄｕｅｎ Ｐｏｃｈａｎａ，Ｊｕｒｇ Ｋｅｌｌｅｒ ． Ｓｔｕｄｙ ｏｆ Ｆａｃｔｏｒｓ Ａｆｆｅｃｔｉｎｇ Ｓｉｍｕｔａｎｎｅｏｕｓ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃｔｉｏｎ（ＳＮＤ）．

Ｗａｔ ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９９９，３９（６）：６１ ～ ６８
６３ 黄翔峰，李春鞠，陈树斌 ．城市污水生物脱氮除磷技术的发展 ．中国沼气，２０００，１８（４）：９ ～ １５
６４ 田淑媛，杨睿，顾平，王景峰，李琛琛，何倚 ．生物除磷工艺技术发展 ．城市环境与城市生态，２０００，１３（４）：

４５ ～ ４７
６５ 郭劲松，黄天寅，龙腾锐 ．生物脱氮除磷工艺中的微生物及其相互关系 ．环境污染治理技术与设备，

２０００，１（１）：８ ～ １５
６６ Ｔ Ｋｕｂａ，Ｍ Ｃ Ｍ ｖａｎ Ｌｏｏｓｄｒｅｃｈｔ，Ｊ Ｊ Ｈｅｉｊｎｅｎ． Ｐｈｏｓｐｈｏｒｕｓ ａｎｄ Ｎｉｔｒｏｇｅｎ Ｒｅｍｏｖａｌ ｗｉｔｈ Ｍｉｎｉｍａｌ ＣＯＤ Ｒｅｑｕｉｒｅｍｅｎｔ ｂｙ

Ｉｎｔｅｇｒａｔｉｏｎ ｏｆ Ｄｅｎｉｔｒｉｆｙｉｎｇ Ｄｅｐｈｏｓｐｈａｔａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ Ｔｗｏ Ｓｌｕｄｇｅ Ｓｙｓｔｅｍ．Ｗａｔ．Ｒｅｓ．，１９９６，３０（７）：１ ７０２ ～
１ ７１０

６７ Ｇｅｏｒｇｅ Ａ． Ｅｋａｍａ，Ｍａｒｋ Ｃ Ｗｅｎｔｚｅｌ ． Ｄｉｆｆｉｃｕｌｔｉｅｓ ａｎｄ Ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ｉｎ Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ Ｎｕｔｒｉｅｎｔ Ｒｅｍｏｖａｌ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ ａｎｄ
Ｍｏｄｅｌｌｉｎｇ．Ｗａｔ． Ｓｃｉ ． Ｔｅｃｈ．，１９９９，３９（６）：１ ～ １１

６８ 王建芳，涂宝华，陈荣平，张雁秋 ．生物脱氮除磷新工艺的研究进展 ．环境污染治理技术与设备，２００３，４
（９）：７０ ～ ７３

·５５２·第 １０章 废水生物脱氮除磷技术



第 １１章 污水回用技术

１１ ．１ 污水回用概述

１１ ．１ ．１ 国内外污水回用概况

１１ ．１ ．１ ．１ 污水回用的必然性

水资源是指可供人类直接利用，能不断更新的天然淡水，主要是指陆地上的地表水和浅
层地下水。目前全球有 ６０％以上的陆地淡水不足，４０ 多个国家缺水，１ ／ ３ 的人口得不到安
全供水。我国也同样面临水资源短缺的现实。人均水资源 ２ ７７０ ｍ３，仅为世界人均占有量
的 １ ／ ４，水污染所致的缺水量占总缺水量的 ６０％ ～ ７０％。

世界上许多城市的生活用水定额都在 ２３０ Ｌ ／（人·ｄ）之间，其中饮用等与健康密切相关
的水量不到总量的 ３０％，大部分水用在与健康关系不大的冲洗厕所等方面。这些用途的水
可以用水质相对较差经过处理的生活污水代替，达到节约新鲜水资源的目的。

城市废水回用就是将城镇居民生活及生产中使用过的水经过处理后回用。而回用又有
将污、废水处理到饮用水程度和非饮用水程度两种。对于前一种，因其投资较高、工艺复杂，
非特缺水地区一般不常采用。多数国家则是将污、废水处理到非饮用的程度———中水，中水
的概念起源于日本，主要是指城市污水经过处理后达到一定的水质标准，在一定范围内重复
使用的非饮用的杂用水，其水质介于清洁水（上水）与污水（下水）之间。中水虽不能饮用，但
它可以用于一些对水质要求不高的场合。中水回用就是利用人们在生产和生活中应用过的
优质杂排水，经过一定的再生处理后，应用于工业生产、农业灌溉、生活杂用及补充地下水。

我国一些城市中水回用的实践证明，利用中水不仅可以获取一部分主要集中于城市的
可利用水资源量，还体现了水的优质优用、低质低用原则，利用中水所需要的投资及运行费
用一般低于长距离引水所需投资费用，除实行排污收费外，城市污水回用所收取的水费可以
使水污染防治得到可靠的经济保障。可以说，中水的利用是环境保护、水污染防治的主要途
径，是社会、经济可持续发展的重要环节。

１１ ．１ ．１ ．２ 国外污水回用概述

在国外，以色列、日本、美国和南非等国的中水回用发展很好。美国的中水回用的范围
很广，涉及城市回用、农业回用、娱乐回用、工业回用等多个领域。早在 １９２５ 年，美国大峡谷
的旅游点就用处理后的废水来冲洗厕所和灌溉草坪。专家预测，在美国各种节水措施的实
施再加上中水回用，能节省的用水量大约为计划用水量的一半以上。

日本是一个饮用水严重缺乏的国家，日本的许多大城市都存在供水不足的问题，因此日
本成为开展污水回用研究较早的国家之一，主要以处理后的污水作为住宅小区和建筑生活

·６５２·



杂用水。日本各大城市都拥有专门的工业用水道，形成与自来水管网并存的另一条城市动
脉。

１１ ．１ ．１ ．３ 我国污水回用概况

我国在污水回用方面研究起步较晚，目前我国最大的水资源再利用项目———高碑店污
水处理厂再生水回用项目已经实施全线贯通，用于园林、环卫、工业等行业。我国在 １９８５ 年
才将城市污水处理与利用列入国家科研课题，相继在北京、大连、青岛、太原、泰安、天津、大
连、太原、淄博等城市开展了污水回用的试验研究工作，其中有些城市已修建了污水回用试
点工程并取得了积极的成果，为全国的中水回用提供了技术依据，积累了一定的实践经验。

北京是我国污水回用发展较快的城市，现已建成 １０ 座中水处理设施，拥有中水处理能
力 １０ ３００ ｍ３。大连市自 １９９４年以来，先后在 １２座大型建筑中配套建设了中水处理设施，日
节约淡水 ２ ０００ ｍ３。宁波市目前仅有一家中水回用单位，即宁波市污水处理厂的中水初级
回用工程，污水处理后的出水灌溉厂区的草坪绿化。虽然我国部分城市已开始了中水利用，
但是中水资源的利用与开发总体上进展缓慢。

１１ ．１ ．２ 污水回用的对象

城市污水经不同程度的处理后可回用于农业灌溉、工业用水、市政绿化、生活洗涤、娱乐
场所、地下水回灌和补充地下水等。

１１ ．１ ．２ ．１ 污水回用于农业灌溉

世界上许多国家和地区都将污水回用于农田灌溉。大约从 １９ 世纪 ６０ 年代起，德、英、
俄等国就将城市污水用于大面积草地灌溉。现今美国加州等西部一些城市（洛杉矶等）将处
理后的污水用于农业灌溉。苏联曾计划在 １９８０ 年底将 ５０％的城市污水处理后用于农灌。
在以色列，污水回用于农业的比例达 ８５％ ～ １００％。

我国自 ２０世纪 ６０年代以来，许多地方积极推行污灌，积累了正反两方面丰富经验。２０
世纪 ９０年代，北京市年利用灌溉农田污水量可达 ２ ．０亿 ｍ３。

污水回用往往将农业灌溉推为首选对象，其理由主要有两点：① 农业灌溉需要的水量
很大，污水回用于农业有广阔天地。全球淡水总量中大约有 ７０％ ～ ８０％用于农业，用于工
业的不到 ２０％，用于生活的不足 ６％。② 污水灌溉对农业和污水处理都有好处。

１１ ．１ ．２ ．２ 污水回用于工业

每个城市，从用水量和排水量看，工业都占很大份额。一些城市的污水二级处理厂的出
水，经适当的深度净化处理后送至工厂用做冷却水、水利输送炉灰渣、生产工艺用水和油田
注水等。据统计，美国 ３５７个城市污水回用总量中的 ４０ ．５％是回用于工业的，伯利恒钢厂几
十年来一直利用城市污水作为工业用水；俄罗斯有 ３６ 个工厂利用处理后的城市污水，每天
回用量达 ５５５万 ｍ３；日本东京三河岛污水处理厂日处理污水 １３８万 ｍ３，其中 １１万 ｍ３ 的出水
供应 ３４０个工厂的工业用水，名古屋市的污水经混凝、沉淀、过滤后供给 １２个工厂再用。

我国大连春柳污水厂污水回用工程是我国的第一个废水回用示范工程，处理规模是
１ ０００ ｍ３ ／ ｄ，处理后水质良好，其出水已成为附近大连红星化工厂的冷却水及热电厂、染料厂
的稳定水源。太原市北郊污水净化厂污水回用工程自 １９９２年运行以来，每年为太原钢铁公
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司提供循环冷却水 １８０万 ｍ３，实践证明，使用效果良好，各项水质指标均能达到使用要求。

１１ ．１ ．２ ．３ 污水回用于城市生活

城市生活用水虽然只占城市总用量 ２０％左右，其中有 １ ／ ３以上是用于公共建筑、绿化和
浇洒，其余为居民生活用水。城市道路喷洒、园林绿地灌溉的用水量随着人民生活质量的不
断提高在逐年加大，如果不分场合地使用淡水，就会造成不必要的浪费。在人们生活中，不
同用途的水对水质的要求也不一样，饮用水要求的水质最高，而对于冲洗厕所用的水质相对
要低得多，一般情况下，当有其他水源可以利用时，人们都不愿意用再生的污水作为饮用水
源。最慎重的做法是把回收的污水用于非饮用水；用于体育运动（包括和水接触）的游乐用
水，必须外观清澈，不含毒物和刺激皮肤的物质，病原菌必须少于规定的数值。回收污水用
于游乐用水的适宜性，在很多地区已得到证实，如美国加利福尼亚的阿尔平县的邱第安溪水
库就是用污水厂排出的回收污水充满的。对于那些对水质要求不高，又不与人体直接接触
的杂用水，则可用中水来代替。

１１ ．１ ．２ ．４ 污水回用于地下水回灌

当前中国许多城市，尤其是北方城市，由于水资源紧缺和地下水的过量开采，导致地下
水位急剧下降。例如，石家庄市的地下水位从 ２０ 世纪 ５０ 年代的 ３ ～ ５ ｍ 下降至 ９０ 年代的
３４ ～ ４５ ｍ，这正是由于随着用水量的不断增加而过量开采所致。因此，城市污水厂出水用于
地下水回灌，通过慢速渗滤进入地下水，既保证了水质，也补充了地下水量，是一种最适宜的
地下水补充方式。利用再生水回灌地下水在控制海水入侵上也有许多优点，能增加地下水
蓄水量，改善地下水质，恢复被海水污染的地下水蓄水层，节省优质地面水，不必远距离引水
等。

１１ ．１ ．３ 污水回用的可行性

１１ ．１ ．３ ．１ 回用水技术与方法的可行性

与通常的水处理并无特殊差异，只是为了使处理后的水质符合回用水的水质标准，在选
择回用水处理工艺时所考虑的因素更为复杂。污水回用技术早在 ２０ 世纪 ７０ 年代以前日
本、美国、德国就开始广泛应用，并且能使处理后的污水达到满足生活用水水质要求的程度。

目前，我国的中水回用技术也逐渐得到推广，并且在部分省、市得到了广泛的应用，如一
些省市已出台了相关的规定：凡是新建小区规划，没有中水处理设施系统的项目不予审批。

现阶段，污水回用经常使用的处理技术有活性污泥法、生物膜法等。处理的方法可分为
以下几种类型：一是以生物处理为主，二是以物理化学法处理为主，三是化学处理法，四是物
理处理法。污水回用常用的处理方法及比较见表 １１ ．１和表 １１ ．２。

１１ ．１ ．３ ．２ 中水回用的经济可行性

从我国已实施的中水工程项目的实际运行情况来看，实施中水回用的经济效益是相当
可观的。
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表 １１ ．１ 污水回用处理方法

方 法 分 类 主 要 作 用

物
理
方
法

筛滤截留

重力分离

离心分离法

磁分离

格栅：截流较大的漂浮物

格网：截流细小的漂浮物

微滤机及微孔过滤：截流细小漂浮物

过滤：滤除部分细微悬浮物和部分胶体

重力沉降：分离悬浮物

气浮：利用气浮体分离出相对密度接近于 １ 的悬浮物

利用惯性分离悬浮物

利用磁性差异进行分离

化
学
法

中和 中和处理酸性或碱性物质

氧化和还原 氧化分解或还原去除水中的污染物质

化学沉淀 析出并沉淀分离水中的无机物质

电解 电解分离并氧化还原水中的污染物质

物
理
化
学
法

离子交换法

气提和吹脱

萃取

吸附

膜
分
离
技
术

扩散渗析

超滤

反渗透

电渗析

以交换剂中的离子交换水中的污染离子

去除水中的挥发性物质

选择性分离水中的溶解性物质

以活性炭等吸附剂吸附水中的溶解性物质

依靠渗透膜两侧的压力差分离选择水中的溶质

利用超滤膜使水中的大分子物质与水分离

在压力作用下通过半透膜反方向使水与溶质分离

利用直流电场中离子交换树脂选择性的定向迁移而分离去除水中的离子

生
物
法

活性污泥法 利用水中好氧微生物分解废水中的有机物

生物膜法 利用附着生长在各种载体上的微生物分解水中有机物

生物氧化塘 利用稳定塘中的微生物分解废水中的有机物

土地处理 利用土壤和其中的微生物及植物综合处理水中污染物

厌氧处理 利用厌氧微生物分解水中的有机物，特别是高浓度有机物
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表 １１ ．２ 各种中水处理方式的比较

项 目 物理处理法（膜处理法） 物理化学处理法 生物处理法

１ 回收率 ７０％ ～ ８５％ ９０％以上 ９０％以上

２ 原水水质 杂排水 杂排水 杂排水、生活污水

３ 负荷改变量 大 稍大 小

４ 污泥处理 不需要 需要 需要

５ 装置密闭型 好 稍差 不好

６ 臭气产生 无 较少 多

７ 运行管理 容易 较容易 复杂

８ 占地面积 小 中等 大

９ 回用范围 冲厕、绿地、空调用水 冲便器、空调用水 冲厕

１０ 运转方式 连续或间歇 间歇式 连续式

从表 １１ ．３可以看出中水回用的效益情况。随着水资源的统一管理，城乡供水价格的进
一步理顺，其经济效益将更加明显。据有关资料统计，我国工业产值每年因缺水而损失近
３ ０００亿元，中水工程的推广应用，不仅具有很高的经济价值，而且具有一定的政治意义。在
商业和企事业用水行业中，水费开支是一项数额巨大的经营费用，在不影响行业正常经营生
产的情况下，大幅减少自来水用量，其节省的费用又可以用于企业扩大再生产。

表 １１ ．３ 中水回用项目经济效益分析

工程名称
项目名称 山西某机关

中水工程
北京劲松宾馆
中水工程

土建投资 ／万元 ５４．５ ４．８

设备投资 ／万元 ５４．１ １２．２

日处理量 ／ ｍ３ ２５０ １６０

运行成本 ／万元 １．２９ ０．１９５

投资回收期 ／ ａ ６ ．６ １．８

１１ ．１ ．４ 我国建筑中水设计规范

国标 ＣＥＣ３０ － ９１推荐工艺流程主要有以下几种。
１ ．直接过滤工艺流程图

２ ．接触过滤（双过滤）流程图
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３ ．混凝气浮工艺流程图

４ ．接触氧化工艺流程图

５ ．二级处理加深度处理工艺流程

１１ ．２ 污水回用新工艺

１１ ．２ ．１ 地下渗滤中水回用技术

１１ ．２ ．１ ．１ 工艺原理

在渗滤区内，污水首先在重力作用下由布水管进入散水管，再通过散水管上的孔隙扩散
到上部的砾石滤料中，然后进一步通过土壤的毛细作用扩散到砾石滤料上部的特殊土壤环
境中。特殊土壤是采用一定材料配比制成的生物载体，其中含有大量具有氧化分解有机物
能力的好氧和厌氧微生物。污水中的有机物在特殊土壤中被吸附、凝集并在土壤微生物的
作用下得到降解，同时，污水中的氮、磷、钾等作为植物生长所需的营养物质被地表植物伸入
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土壤中的根系吸收利用。经过土壤和土壤微生物的吸附降解作用，以及土壤的渗滤作用，最
终使进入渗滤系统的污水得到有效的净化。

１１ ．２ ．１ ．２ 工艺流程

整个地下渗滤工艺如图 １１ ．１所示。

图 １１．１ 地下渗滤工艺流程图

１１ ．２ ．１ ．３ 处理工艺构成

１）污水收集和预处理系统：由污水集水管网、污水集水池、格栅和沉淀池等组成。
２）地下渗滤系统：由配水井、配水槽、配水管网、布水管网、散水管网、集水管网及渗滤

集水池组成。
３）过滤及消毒系统：根据水质情况选择一定形式的过滤器、提升设备及加氯设备。
４）中水供水系统：由中水贮水池、中水管网及根据用户所需的供水形式选择的配套加

压设备组成。

１１ ．２ ．１ ．４ 工艺特点

地下渗滤技术与以往所采用的传统工艺相比，具有以下显著特点：
１）集水距离短，可在选定的区域内就地收集、就地处理和就地利用。
２）取材方便，便于施工，处理构筑物少。
３）处理设施全部采用地下式，不影响地面绿化和地面景观。
４）运行管理方便，与相同规模的传统工艺比，运行管理人员可减少 ５０％以上。
５）由于地下渗滤工艺无需曝气和曝气设备，无需投加药剂，无需污泥回流，无剩余污泥

产生，因而可大大节省运行费用，并可获得显著的经济效益。
６）处理效果好，出水水质可达到或超过传统的三级处理水平且无特殊需要，渗滤出水

只需加氯消毒即可作为冲厕、洗车、灌溉、绿化及景观用水或工业回用。
当用户对再生水回用有较高要求时，宜采用过滤器过滤，以便进一步去除水中的有机物

和悬浮物，获得更好的水质，过滤器的类型可根据目标水质的不同进行选择。如用户无特殊
要求时，则无需设过滤装置，渗滤处理出水只需加氯消毒即可直接满足回用要求。

加氯装置选用小型壁挂式 ＺＬＪ型加氯机，运行管理十分方便。

１１ ．２ ．２ 新型膜法 ＳＢＢＲ系列间歇充氧式生活污水净化装置

新型膜法 ＳＢＢＲ系列间歇充氧式生活污水净化装置广泛适用于独立的开发区居民生活
小区、城镇污水处理厂以及综合性超市、餐饮、洗浴休闲中心、度假村和医院等废水的处理，
能够稳定达到国家污水综合排放标准，处理后的水可作为中水回用。

１１ ．２ ．２ ．１ 基本原理

新型膜法 ＳＢＢＲ处理工艺路线为“水解沉淀→生物过滤→ＳＢＲ 生物接触氧化→沉淀过
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滤”的组合工艺，适用于生活污水和可生化性好的有机废水处理。

１１ ．２ ．２ ．２ 工艺流程

ＳＢＢＲ典型工艺流程如图 １１ ．２所示。污水首先经格栅自流入水解沉淀池和生物滤池进
行强化性的水解酸化，将污水中的不溶性有机物在微生物的作用下水解为溶解性的有机物，
将大分子物质转化为易生物降解的小分子物质，经过处理的污水可生化值有较大提高，十分
有利于后序好氧生化处理。装置后段的 ＳＢＲ———生物接触氧化生化处理单元具备传统 ＳＢＲ
的主要功能，该单元中“潜水泵 ＋ 水下射流曝气系统”的工艺既可对生化定量送水，又可进
行曝气充氧，两者合一；池中投放有高效球型悬浮填料，代替了传统的活性污泥，保障池中高
浓度的活性微生物不流失，从而保了证较高的去除率和耐冲击性，且无需污泥回流。ＳＢＢＲ
工艺具有硝化、反硝化的功能。

图 １１．２ 膜法 ＳＢＢＲ工艺流程图

１１ ．２ ．２ ．３ 工艺特点

１）ＳＢＢＲ工艺以“水解沉淀 ＋ 生物过滤”为专利技术，具有强化水解酸化的作用。在生
物滤池中安装有廉价白砾石填料，滤料中间安装有多组导流管和引流管形成滴流状态，从而
使生物滤池具有既不易堵塞又具有去除污染物效率高的特点。ＳＢＢＲ 工艺也能起到水量调
节的作用，不需再设调节池。

２）ＳＢＢＲ生物接触氧化处理装置由集水井中液位计根据液位的高低实现自动控制，控
制和管理操作简便，具有硝化和反硝化的作用。

３）水下射流曝气的溶氧率高达 ２０％，省去了鼓风机曝气系统，且无噪音污染。
４）提升泵与射流曝气器组合为一体，利用污水提升的动能同时实现曝气的功能，可节

省电耗 ４０％，达到微动力处理要求。
５）由液位计控制泵和曝气器的运行，实现运行与排水高低峰相一致，避免了不必要的

动力消耗，代替了传统的 ＳＢＲ所需的 ＰＬＣ程控机和淹水器系统，简化了复杂的处理设备。
６）污泥主要通过厌氧硝化进行分解，多余的少量污泥定期使用环卫吸粪车抽吸外运，

省去了污泥处理系统。
７）采用地埋管与高楼落雨管相接方式进行高空稀释排放，避免了臭气污染。
８）生化池中投放球型悬浮填料，具有耐高负荷冲击以及污泥寿命长等优点。
９）在低浓度的条件下也能保持较高的去除率。
ＳＢＢＲ工艺用于处理生活污水水量为 ７２０ ｔ ／ ｄ的工程，主要技术指标见表 １１ ．４。
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表 １１ ．４ ＳＢＢＲ工艺主要技术指标

项 目 生活污水 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 排放水 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 去除率 ／ ％

ＣＯＤＧｒ ４００ ４０ ９０

ＢＯＤ５ １８０ ７ ９６

悬浮性固体 ３８０ ２５ ９３

ＮＨ３ － Ｎ ４０ ９ ７８

动植物油 ４０ １ ９８

１１ ．２ ．３ 曝气过滤法应用于中水回用

１１ ．２ ．３ ．１ 原理

曝气过滤法是以洗手、浴室和照相室排水作为原水，是集曝气和过滤于一体的低污染负
荷污水、省地节能型中水处理方法。

１１ ．２ ．３ ．２ 工艺过程

曝气过滤法工艺流程见图 １１ ．３。该工艺处理污水量为 ５０ ｍ３ ／ ｄ，水中 ＢＯＤ 质量浓度为
７４ ～ １４９ ｍｇ ／ Ｌ，ＳＳ质量浓度为 ２４ ～ ７３ ｍｇ ／ Ｌ，水的浊度为 ８ ～ ６０度。

图 １１．３ 曝气过滤法工艺流程图

曝气槽用泵从调节槽吸水反冲，用鼓风机向调节槽和曝气过滤槽布气，曝气过滤槽的污
泥经污泥浓缩池处理后输送到干化厂。

１１ ．２ ．４ 连续微滤 －反渗透技术

１１ ．２ ．４ ．１ 连续微滤技术概述

２０世纪 ６０年代，微滤膜技术开始应用于污水处理。微滤属于压力驱动型膜技术，是迄
今为止应用最广的膜技术。它是去除水中 ０ ．１ ～ １０μｍ颗粒的一种方法，使用具有不同孔径
的薄膜，从而使废水中大于膜分离孔的污染物被去除，有用的物质也可以通过膜的截留而保
留下来，在处理废水的同时将有价值的物料得以回收。连续微滤（ＣＭＦ）是膜过滤的新技术，
使微滤膜分离工艺的效率和实用性大大提高，是一种极有前途的过滤方式。

１１ ．２ ．４ ．２ 连续微滤技术原理

连续微滤系统（ＣＭＦ）是以微滤膜为中心，并配以特殊设计的管路、阀门、自清洗单元、加
药单元和自控单元等形成的闭路连续操作系统。当污水在一定压力下通过微滤膜过滤时，
就达到了物理分离的目的。连续微滤系统主要是由微滤膜组件、给水泵、管路、电磁阀、调节
阀以及控制系统和反冲洗系统等组成，系统还配备外压清洗和气洗工艺。连续微滤系统的
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操作压力通常为 ０ ．３ ～ １ ．０ ｋｇ ／ ｃｍ２，膜寿命约 ５ ～ ７年。

１１ ．２ ．４ ．３ 连续微滤技术应用

比利时的 Ｖｅｕｒｎｅ Ａｍｂａｃｈｔ地区采用当今最先进的连续微滤（ＣＭＦ）和反渗透（ＲＯ）技术用
于污水再生来补充天然地下水。这是欧洲第一个大规模的中水回用项目，处理能力为每年
补充 ２５０万 ｍ３ 的饮用水。

该系统以 Ｖｅｕｒｎｅ Ａｍｂａｃｈｔ地区附近 Ｗｕｌｐｅｎ污水处理厂的出水作为处理对象，经连续微
滤 － 反渗透处理后的水通过紫外线消毒，然后由泵送到缓慢渗漏的 ２ 万 ｍ２ 的岸边浅沙滩
里，再流向蓄水层，然后用泵将滤后水从蓄水层抽出，送至中水回用处。

图 １１ ．４是该项目的工艺流程示意图。

图 １１．４ 微过滤 －反渗透工艺流程图

１１ ．２ ．５ ＶＴＢＲ生化反应塔在水回用领域的应用

１１ ．２ ．５ ．１ 工艺原理

ＶＴＢＲ生化反应器由 ２个或 ２个以上塔式反应器组成，反应器用特定直径的管线以特定
的方式连接，使反应器中的气体和液体以相同的方向上下折流，折流次数随反应器个数不同
而异，反应器内装填生物固定生长的填料。

１１ ．２ ．５ ．２ 工艺流程

ＶＴＢＲ生化反应塔的核心工艺为 ＶＴＢＲ生化反应器及微电解水净化装置。生活污水经
排水管网收集，进入污水处理系统，首先经过机械格栅，去除水中所含大颗粒悬浮物；然后进
入调解池，进行均衡水质及水量调节，并进行预曝气，以减少臭气的产生；调解池内的污水由
污水泵提升入 ＶＴＢＲ生物反应塔，在反应塔内利用微生物完成对有机物的氧化分解过程，去
除大部分有机物；经 ＶＴＢＲ生化反应处理后的废水进入微电解水净化装置，进行深度处理，
进一步分解生化处理后剩余的有机物，最终达到设计排放标准或回用。污水回用工艺流程
见图 １１ ．５。

１１ ．２ ．５ ．３ 设计工艺参数

污水处理系统设计停留时间为 １６ ～ ２４ ｈ，污水最大处理水量为 ３００ ｍ３ ／ ｄ，污水类型为粪
便污水、洗浴污水及经隔油处理的厨房污水。ＶＦＢＲ生化反应器技术指标见表 １１ ．５。
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图 １１．５ ＶＴＢＲ生物反应塔工艺流程图
表 １１ ．５ ＶＴＢＲ生化反应器技术指标

项 目 处理前水质 处理后水质 去除率 ／ ％

ＣＯＤＧｒ ＜ ４００ ｍｇ ／ Ｌ ＜ ６０ ｍｇ ／ Ｌ ８５

ＢＯＤ５ ＜ ２００ ｍｇ ／ Ｌ ＜ ２０ ｍｇ ／ Ｌ ９０

ＳＳ ＜ ２５０ ｍｇ ／ Ｌ ＜ ５０ ｍｇ ／ Ｌ ８０

ＮＨ３ － Ｎ ＜ ３０ ｍｇ ／ Ｌ ＜ １５ ｍｇ ／ Ｌ ５０

ｐＨ值 ６ ～ ８．５ ６ ～ ８．５

１１ ．２ ．５ ．４ ＶＴＢＲ生化反应器的特点

１）ＶＴＢＲ生化反应器中气液接触时间可调整为几十分钟到 １ ｈ，气液接触间的延长使溶
解氧的利用率大大提高。同时，由于相对摩擦运动，提高了气液传质速率，可以更好地满足
供氧需求，使好氧处理的 ＣＯＤ质量浓度上限达到 ５ ０００ ｍｇ ／ Ｌ 以上。

２）ＶＴＢＲ在结构上借鉴了深井曝气的特点，技术性能上超过了深井曝气。ＶＴＢＲ填料没
有太多要求，其单位容积生物量高达 １０ ｇ ／ Ｌ，相应的容积脱除 ＣＯＤ负荷高到 ９ ．１５ ｋｇ ／ ｍ３。

３）ＶＴＢＲ可构成纯好氧处理工艺、纯厌氧工艺、厌氧好氧串联工艺、厌氧 － 好氧 － 厌氧
串联工艺等多种工艺，无论哪种工艺均采用密闭的设备，这利于气体收集回用或高空排放，
使处理车间无异味。

４）由于采用固定膜式生物反应器，生物内源呼吸过程加强，剩余污泥量减少。

１１ ．２ ．６ ＷＪＺ － Ｈ型生活污水处理及中水回用技术

由北京市四方市政技术开发公司开发、北京市环境保护局推荐的 ＷＪＺ － Ｈ 型生活污水
处理及中水回用技术，适用于住宅区、宾馆、酒店、办公楼、疗养院、学校、工厂及旅游景点等
建筑的生活污水处理。该装置采用新型高效填料和曝气装置，设置灵活，运行管理简单，处
理效果稳定。其主体材料在增加强度的同时降低了成本，提高了耐腐蚀性，达到了国内同类
产品的先进水平。

１１ ．２ ．６ ．１ 基本原理及工艺过程

ＷＪＺ － Ｈ装置为水解、好氧与过滤的组合工艺。生活污水经粗、细两道格栅后进入提升
井，提升后进入好氧污泥稳定池进行水解酸化，经污泥吸附、生物絮凝和生物降解等反应过
程，去除大部分的 ＳＳ，进一步提高污水的可生化性。成熟的污泥结构密实、性质稳定，含水
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率较低，可定期清掏并直接用做农肥。经水解酸化后的污水进入接触氧化池（采用水下射流
曝气机、圆盘曝气机和高效悬浮填料）进行生物氧化，降解去除大部分有机污染物。脱落的
生物膜随污水进入拦截沉淀池，被拦截沉淀后回流至水解酸化池，上清液则经消毒后排放或
再经 ＷＪＺ － Ｈ型生活污水处理系统过滤和消毒后作为中水回用。

ＷＪＺ － Ｈ工艺流程见图 １１ ．６。

图 １１．６ ＷＪＺ － Ｈ型中水回用技术工艺流程图

１１ ．２ ．６ ．２ 技术关键

采用射流曝气机，溶氧率高，埋地运行，无噪音；高效悬浮填料使生物附着力强，易挂膜，
更新快，抗冲击负荷能力强；省去了污泥处理系统，降低了系统整体造价和运行成本。紫外
线消毒装置使用安全、方便，杀菌力强、作用快，经紫外线消毒后的回用水，满足洗车、冲厕要
求，也可满足浇花、养鱼的要求。远程监控自动运行，可实现远程故障报警，可靠性高。主体
为钢筋混凝土结构，节省钢材、造价低、耐腐蚀、强度高、寿命长。

１１ ．２ ．６ ．３ 工程应用

ＷＪＺ － Ｈ 工艺的日处理水量为 １５ ～ １ ５００ ｔ，其工艺流程见图 １１ ． ６，现以日处理水量为
５００ ｔ的工程为例，其主要技术指标见表 １１ ．６，投资情况见表 １１ ．７。

表 １１ ．６ 处理水各项指标

比较项目 原污水 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 回用水 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 去除率 ／ ％
ＣＯＤＧｒ ３１０ ≤４０ ≥８７
ＢＯＤ５ ２００ ≤６ ≥９６

ＳＳ ２６０ ≤１０ ≥９６
ＮＨ３ － Ｎ ４３ ≤１２ ≥７３

表 １１ ．７ 投资情况一览表

水 质 达到排放标准 达到回用标准

总投资 ／万元 ５２ ６０
设备投资 ／万元 ３１ ３８
吨水运行费用 ／元 ０．３１ ０．３７

主要设备寿命 池体 ３０年 设备 ８ ～ １２年
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此工艺年运行费用为 ４１ ．６万元（主要是电消耗），可节约排污费 １７ ． ７０ 万元 ／年，直接经
济净效益 １３ ．５４万元 ／年，预计四年可收回成本。

１１ ．２ ．７ ＣＡＳＳ工艺处理小区污水及中水回用

１１ ．２ ．７ ．１ 工作原理及流程

ＣＡＳＳ（Ｃｙｃｌｉｃ Ａｃｔｉｖａｔｅｄ Ｓｌｕｄｇｅ Ｓｙｓｔｅｍ）是在 ＳＢＲ的基础上发展起来的，即在 ＳＢＲ池内进水
端增加了一个生物选择器，实现了连续进水（沉淀期、排水期仍连续进水），间歇排水。设置
生物选择器的主要目的是使系统选择出絮凝性细菌，其容积约占整个池子的 １０％。生物选
择器的工艺过程遵循活性污泥的基质积累 － 再生理论，使活性污泥在选择器中经历一个高
负荷的吸附阶段（基质积累），随后在主反应区经历一个较低负荷的基质降解阶段，以完成整
个基质降解的全过程和污泥再生。在 ＣＡＳＳ 池进水端增加一个设计合理的生物选择器，可
以有效地抑制丝状菌的生长和繁殖，克服污泥膨胀，提高系统的运行稳定性。

ＣＡＳＳ工艺对污染物质的降解是一个在时间上的推流过程，集反应、沉淀、排水于一体，
是一个好氧 －缺氧 －厌氧交替运行的过程，因此具有一定脱氮除磷效果。

采用 ＣＡＳＳ工艺处理小区污水，出水水质稳定，优于一般传统生物处理工艺，其出水接
近《生活杂用水水质标准》（ＣＪ ２５ ．１１ － ８９）。通过过滤和消毒处理后，就可以作为中水回用。
其典型工艺流程见图 １１ ．７。

图 １１．７ ＣＡＳＳ工艺中水回用工艺流程图

１１ ．２ ．７ ．２ ＣＡＳＳ工艺优点

１）建设费用低。省去了初沉淀池、二沉淀池及污泥回流设备，建设费用可节省 ２０％ ～
３０％。

２）工艺流程简洁，占地面积小。集水池、沉砂池、ＣＡＳＳ曝气池、污泥池，布局紧凑，占地
面积与传统活性污泥法相比可减少 ３５％。

３）运行费用省。周期性曝气使溶解氧传递效率高，节能效果显著，运行费用可节省
１０％ ～ ２５％。

４）管理简单，运行可靠，不易发生污泥膨胀。污水处理厂设备种类和数量较少，控制系
统简单，运行安全可靠。

５）有机物去除率高，出水水质好。ＣＡＳＳ工艺不仅能有效去除污水中有机碳源污染物，
而且具有良好的脱氮、除磷功能。

６）采用水下曝气机代替传统的鼓风机曝气可有效解决噪音污染。水下曝气机安装、维
修方便，使用灵活，可根据进出水情况开不同的台数，经济可靠。

７）新型的撇水机，可以解决淹水过程中堰口、导水软管和升降控制装置与水流之间形
成的动态平衡，使之可随排水量的不同调整浮动水堰浸没的深度，并随水位均匀地升降，将
排水对底层污泥的扰动降为最低，保证出水水质稳定。
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１１ ．２ ．７ ．３ 推荐的 ＣＡＳＳ工艺主要设计参数

ＣＡＳＳ工艺的主要设计参数推荐采用以下数值：
ＢＯＤ污泥负荷为 ０ ．１ ～ ０ ．２ ｋｇ ／（ｋｇ·ｄ），污泥龄为 １５ ～ ３０ ｄ，ＨＲＴ为 １２ ｈ，工作周期 ４ ｈ，其

中曝气 ２ ．５ ｈ，沉淀 ０ ．７５ ｈ，排水 ０ ．５ ～ ０ ．７５ ｈ。

１１ ．２ ．８ 高效纤维过滤技术应用于污水回用

１１ ．２ ．８ ．１ 工艺原理

高效纤维过滤技术是采用新型纤维素作为滤元，纤维素单丝直径为几微米到几十微米，
过滤比阻小，具有极大的比表面积，弥补了粒状滤料的过滤精度由于滤料精度不能进一步缩
小的限制。微小的滤料直径极大地增加了滤料的比表面积和表面自由能，增加了水中滤料
的吸附能力和水中污染颗粒与滤料的接触机会，提高了截污效率和过滤容量。纤维素清洗
方便，耐磨损，使用寿命长。

１１ ．２ ．８ ．２ 技术特性

高效纤维过滤设备适用水质范围宽，在 ＳＳ的质量浓度 １０ ～ １ ０００ ｍｇ ／ Ｌ的范围内都可以
使用该技术；过滤效率高，对 ＳＳ的去除率可以到到 １００％；过滤速度快（２０ ～ １２０ ｍ ／ ｈ）；截污
容量大（３０ ～ １２０ ｋｇ ／ ｍ３）；自耗水率低（１％ ～ ２％）；不需要更换滤元（滤元使用寿命不低于 １０年）。

１１ ．２ ．８ ．３ 应用领域

高效纤维过滤技术可有效去除水中的悬浮物、有机物、胶体等物质，达到国家杂用水水
质标准和景观用水及循环冷却水水质要求，现在被广泛地应用于电力、石油、化工、冶金、造
纸、纺织、游泳池等各种工业用水和生活用水的回用处理。

１１ ．２ ．８ ．４ 工程实例

吉林某热电厂工业废水和生活污水回用工程。
１）处理水量：１０ ０００ ｔ ／ ｄ；
２）回用目的：循环冷却水；
３）工艺流程：见图 １１ ．８；

图 １１．８ 高效纤维过滤工艺流程图

４）主要技术指标：吨水运行费用为 ０ ．２５元；进出水指标见表 １１ ．８。。
表 １１ ．８ 进出水指标

项 目 进 水 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 出 水 ／（ｍｇ·Ｌ－ １） 去除率 ／ ％

ＣＯＤ ２００ ～ ３００ ＜ ２０ ＞ ９０

ＢＯＤ５ ８０ ～ １００ ＜ ５ ＞ ９５

ＳＳ ５０ ～ １００ ＜ ５ ＞ ９０
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１１ ．２ ．９ ＤＧＢ地下回灌工艺

近年来，随着工业化进程的加快和经济的迅猛发展，水资源严重短缺已成为制约我国经
济社会发展的重要因素，同时我国每年产生大量污水，污水回用成为必然趋势。利用 ＤＧＢ
吸附剂（一种新的吸附剂）对污水处理厂二级出水进行深度处理的工艺，可以使处理后的水
用于地下回灌。

１１ ．２ ．９ ．１ 工艺原理

ＤＧＢ吸附剂（以下简称 ＤＧＢ）是北京市矿冶研究总院以无机矿物和碳为原料，采用物理
和化学相结合的方法研制而成。ＤＧＢ本身无毒，不含重金属，失效后可以再生循环使用，也
可直接焚烧处理，没有二次污染。其平均粒径约 １０μｍ，比表面积 ０ ． ８２ ｍ２ ／ ｍｇ。其吸附去除
水中有机物的原理和活性炭相似，主要基于其巨大的比表面积。

１１ ．２ ．９ ．２ 工艺流程

由于 ＤＧＢ 粒径很小，难以从水中分离，因此进行了 ＤＧＢ 与混凝、沉淀协同处理污水的
方法，其目的是利用混凝、沉淀作用将 ＤＧＢ从水中迅速分离出来。经 ＤＧＢ吸附处理后的出
水可采用土壤渗滤的方式回灌入地下含水层。

其工艺流程为：二沉池出水→ＤＧＢ吸附→聚合氯化铝混凝沉淀→土壤柱。

１１ ．２ ．９ ．３ ＤＧＢ投加量的确定

对城市污水而言，经过深度处理后，剩下的溶解性有机物多是难于生物降解且对人体有
害的，它们数量多，浓度低，控制、测量单一组分较困难，但通过降低 ＤＯＣ值可达到控制单一
有机物组分的目的，因此 ＤＯＣ是回灌水水质标准中最重要的指标之一。参考国外地下水回
灌标准和工程运行经验，并结合我国国情，二级生化出水经深度处理后回灌地下，水质应满
足ρ（ＤＯＣ）＜ ３ ｍｇ ／ Ｌ的建议要求。

１１ ．２ ．１０ ＳＤＲ污水处理与回用工艺

ＳＤＲ系列污水处理设备是利用经驯化的微生物种群降解污水中的各种有机物质，并通
过二级沉淀和必要的消毒处理去除其他的有害物质，杀死有害病菌，使处理后的污水达到排
放标准，回用于浇灌绿地，冲洗道路、厕所等。ＳＤＲ污水处理设备适合处理生活污水，是一种
工艺先进、污水处理效果好，且管理方便的污水处理回用工艺。

１１ ．２ ．１０ ．１ 工艺特点

１）体积小。主要工艺设备集中于一个罐体内，整个设备可埋入地下。因此，设备运行
不需采暖保温，地面可作为绿化或道路用地，不占用地表面积。

２）结构紧凑。坚固的钢结构池体，易于安装调试，大大缩短施工周期；防腐寿命长，设
备可运行 １０年以上。

３）设备中的 ＡＯ处理工艺，采用推流式生物接触氧化池，对水质的适应性强，耐冲击性
能好，出水水质稳定，不会产生污泥膨胀，产泥量少，产生的污泥含水量低，设备正常运行后，
一般仅需 ９０ ｄ左右排泥一次。

４）该设备采用全自动电器控制系统及设备故障报警系统，设备可靠性好，平时无需专
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人管理，只需定期维护与保养。
５）由于设备埋入地下，对鼓风机采取了消音措施，设备运行时噪音较低，对环境影响

小，完全符合居住小区的环境要求。ＳＤＲ设备具有除臭功能，利用改良土壤进行脱臭处理，
即当恶臭成分通过土壤层时，溶解于土壤所含的水分中，进而通过土壤的表面吸附作用及化
学反应，最终被其中的微生物分解达到脱臭的目的。

１１ ．２ ．１０ ．２ 工艺流程

ＳＤＲ污水处理工艺流程见图 １１ ．９。

图 １１．９ ＳＤＲ污水处理工艺流程

１１ ．２ ．１０ ．３ 工作原理

ＳＤＲ系列污水处理设备去除有机污染物主要依赖于设备中的 ＡＯ生物处理工艺。其工
作原理是：在 Ａ级，由于污水中有机物浓度很高，微生物处于缺氧状态，此时微生物为兼性
微生物，它们将污水中的有机氮转化分解成 ＮＨ３ － Ｎ，同时利用有机碳源作为电子供体将

ＮＯ－
２ － Ｎ、ＮＨ３ － Ｎ转化成 Ｎ２，而且还利用部分有机碳源和 ＮＨ３ － Ｎ合成新的细胞物质。所以

Ａ级池不仅具有一定的有机物去除功能，减轻后序好氧池的有机负荷，以利于硝化作用的进
行，而且依靠原水中存在的较高浓度有机物，完成反硝化作用，最终消除氮的富营养化污染。
在 Ｏ级，由于有机物浓度已大幅度降低，但仍有一定量的有机物及较高含量的 ＮＨ３ － Ｎ 存
在，为了使有机物得到进一步氧化分解，在 Ｏ级设置有机负荷较低的好氧生物接触氧化池。
在 Ｏ级池中，主要存在好氧微生物及自养型微生物（硝化菌），其中好氧微生物将有机物分
解成 ＣＯ２ 和 Ｈ２Ｏ，自养型微生物（硝化菌）利用有机物分解产生的无机碳或空气中的 ＣＯ２ 作
为营养源，将污水中的 ＮＨ３ － Ｎ转化成 ＮＯ－

３ － Ｎ、ＮＯ－
２ － Ｎ。Ｏ 级池的出水部分回流到 Ａ 级

池，为 Ａ级池提供电子接受体，通过反硝化作用最终消除氮污染。

１１ ．３ 污水回用中存在的问题和污水回用的前景

１１ ．３ ．１ 污水回用技术应用过程中存在的问题

由于污水回用工程项目的投资在现行水价情况下回收期较长，短期效益不明显，在一定
程度上制约了该项技术的推广和应用，主要有以下方面原因。
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１１ ．３ ．１ ．１ 管理体制和资金问题

现阶段很多地区没有完全实行水务一体化管理体制，管水部门有水利、城建、环保等，没
有形成一个统一部门来统筹考虑水资源的综合利用，也就无法形成水源建设经费的支撑体
系。

１１ ．３ ．１ ．２ 水资源保护方面存在的问题

在污水回用问题上，政府相关部门应出台相应的鼓励性政策，大力提倡污水回用，所有
新建企业、小区都要搞污水回用处理，尤其是在新建的智能化小区中，必须规划有污水回用
系统，以推动污水回用工程技术的发展。

１１ ．３ ．１ ．３ 现行水价及宣传方面存在的问题

现行的各种供水价格过低，仍具有明显的福利性因素，这在一定程度上制约了污水回用
技术的推广。现行水价的价格与价值相背离，有待相关部门尽快理顺，使水价格更加趋于合
理。

１１ ．３ ．２ 污水回用的前景

我国淡水资源贫乏，人均占有量只有世界平均值的 １ ／ ４，而且这些水资源时空分布不均
匀，开发利用难度大，除此之外，原本已经极有限的水源还时时面临着水质恶化及水生态系
统破坏的威胁，这使得水资源供需矛盾日益加剧，因而人们便开始寻找见效快、投资成本低
的污水回用技术。目前，我国在污水再生回用技术的应用方面已取得了一定程度的进展，污
水再生作为一种可利用的第二水源在未来的社会发展以及人们的日常生活中将发挥巨大的
潜力，对保护环境、发展经济无疑将产生极其重大的影响。

总的来说，污水回用正处于起步阶段，现在的污水回用基本上只是应用于城市绿化、环
卫、清洗马路、园林绿化、江河湖水的补充及保证热电厂、化工厂、蒸汽厂等企业的使用。但
是，随着我国一些城市水源紧缺状况的日趋严重，人们对城市污水再生利用的认识不断提
高，会逐渐重视污水的再生利用。
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