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摘要:在污泥生物沥滤过程中ꎬ需要以 Ｈ２Ｓ、单质 Ｓ 和 ＦｅＳＯ４ 作为营养底物ꎮ 通入 Ｈ２Ｓ 后ꎬ通过测定污泥 ｐＨ、含固率、铁含

量在生物沥滤过程中的变化ꎬ研究了 Ｈ２Ｓ 对生物沥滤的影响ꎮ 结果表明ꎬ间歇性通入不同量的 Ｈ２Ｓ 会对生物沥滤进程有不同

的影响ꎮ 适量的 Ｈ２Ｓ 对生物沥滤有促进作用ꎬ过量的 Ｈ２Ｓ 会使生物沥滤无法进行ꎻ不同通气条件下ꎬ污泥含固率升高速率和反

应结束时 Ｆｅ２＋含量不同ꎬ通气 １􀆰 ５ ｈ 时ꎬ含固率平均升高速率最大ꎬ反应结束时 Ｆｅ２＋质量浓度最高ꎬ总铁最低质量浓度高于其他

通气条件ꎮ 通过 ＥＤＳ 分析可知ꎬ通气后污泥中的 Ｓ 和重金属含量增加ꎬＦｅ 含量减少ꎮ
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　 　 最近几十年来ꎬ随着我国工业化和城市化的迅

速发展ꎬ人口数量的增加以及污水排放标准日趋严

格ꎬ城市污水产生量快速增加ꎬ污泥产生量也随之增

加ꎮ 随着我国城市污水处理技术的发展ꎬ废水处理

设施的进一步完善ꎬ污泥产生量会持续增加[１－２]ꎮ
在污水处理过程中ꎬ会在泵房、格栅间、沉砂池、曝气

池和污泥处理等区域产生大量的臭气ꎬ发臭物质包

括烷烃类、醛类、醇类、酮类、羧酸类、酯类、醚类、苯
类、烯烃类、多环芳烃类、卤素类化学物质以及硫化

物、ＮＨ３ 和挥发性有机物等[３]ꎬ其中硫化物主要以

Ｈ２Ｓ 为主ꎮ 这些臭气不仅会影响人的感官和污水处

理厂的正常运行ꎬ而且会对人体健康及生态环境造

成极大的危害ꎮ 随着社会经济的不断发展和公众环

境意识的日益增强ꎬ污水处理厂的臭气处理成为急

需解决的问题[４]ꎮ
污泥生物沥滤通过复合硫杆菌氧化底物产酸ꎬ

将污泥中的难溶重金属转换为硫酸盐去除ꎬ增加污

泥的含固率ꎬ改变污泥性质ꎬ降低污泥毒性ꎬ使污泥

实现资源化的目标[５]ꎮ Ｈ２Ｓ 是污水处理厂臭气的主

要成分ꎬ其具有剧毒、强腐蚀性与恶臭气味ꎬ不仅会

造成设备和管道腐蚀、催化剂中毒ꎬ并且毒性强烈ꎬ
严重污染环境和威胁人体健康及生命安全[６]ꎮ 利

用生物沥滤协同净化含 Ｈ２Ｓ 废气与传统的净化技

术(如吸收法、吸附法和燃烧法等)相比ꎬ能为生物

沥滤提供营养性的还原性硫化物ꎬ同步去除 Ｈ２Ｓ 气

体ꎮ 此外ꎬ这个过程通常在常温常压下操作ꎬ具有投
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资少、运行费用低、对环境不易造成二次污染等

优点ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 供试污泥和接种物制备

供试污泥取自晋中市榆次区正阳净水处理厂回

流池ꎬ将污泥静置 ２４ ｈ 后ꎬ倒掉上清液备用ꎮ 其含

固率为 １９􀆰 １２％ꎬｐＨ 为 ７􀆰 ６１ꎬＦｅ２＋和总铁的质量浓度

分别为 ８００ ｍｇ / Ｌ 左右和 １ ５００ ｍｇ / Ｌ 左右ꎮ
取 １００ ｍＬ 供试污泥装入 ２５０ ｍＬ 锥形瓶中ꎬ加

入 １ ｇ 硫粉和 １ ｇ ＦｅＳＯ４􀅰７Ｈ２Ｏ 作为氧化硫硫杆菌和

氧化亚铁硫杆菌的能源物质ꎮ 将锥形瓶置于

１８０ ｒ / ｍｉｎ、２８℃的恒温振荡器中持续振荡ꎮ 此时ꎬ
污泥中的硫杆菌在锥形瓶中逐渐富集ꎮ 用精密 ｐＨ
计持续监测污泥体系 ｐＨ 的变化ꎬ直至 ｐＨ 低于 ２􀆰 ００
时ꎬ第 １ 次驯化培养完成ꎮ 取 １０ ｍＬ 驯化的酸化污

泥加入 ９０ ｍＬ 供试污泥中ꎬ同时加入与第 １ 次驯化

培养等量的 １ ｇ 硫粉和 １ ｇ ＦｅＳＯ４􀅰７Ｈ２Ｏꎬ同样将混

合污泥置于恒温振荡器中以 １８０ ｒ / ｍｉｎ、２８℃的条件

振荡培养ꎬ待污泥体系的 ｐＨ 低于 ２􀆰 ００ 时ꎬ完成第 ２
次驯化培养ꎮ 将第 ２ 次驯化培养的操作方法重复 １
次ꎬ待污泥体系的 ｐＨ 低于 ２􀆰 ００ 时ꎬ接种物培养

完成ꎮ
１􀆰 ２　 生物沥滤实验

在反应器中ꎬ将 １ Ｌ 前期驯化好的接种污泥加

入 ４ Ｌ 浓缩池污泥中ꎬ并添加 ２０ ｇ 硫粉和 ５０ ｇ
ＦｅＳＯ４􀅰７Ｈ２Ｏ 作为硫杆菌的营养底物ꎬ温度保持在

２５℃左右并持续搅拌ꎮ 在生物沥滤过程中ꎬ每隔

４８ ｈ 分别通入 ０􀆰 １ Ｌ / ｍｉｎ 的 Ｈ２Ｓ 气体 １、１􀆰 ５、２ ｈꎬ在
通气前后取 １３ ｍＬ 污泥于 １５ ｍＬ 离心管中ꎬ４ ０００
ｒ / ｍｉｎ 的条件下离心 １５ ｍｉｎꎬ取上清液测污泥体系

中 Ｆｅ２＋及总铁质量浓度ꎬ离心所得沉淀放入 １０５℃
烘箱 ２４ ｈ 测其含固率的变化ꎮ 通气前取反应器中

污泥 ４５ ｍＬ 于 ５０ ｍＬ 离心管中离心ꎬ取下部沉淀自

然风干ꎬ用于监测污泥在生物沥滤过程中性质的变

化ꎮ 以不通气条件的生物沥滤过程为对照实验ꎬ研
究通入 Ｈ２Ｓ 对整个生物沥滤过程的影响ꎮ

研究采用 ５ Ｌ 反应容器通入不同时间的 Ｈ２Ｓ 气

体对城市污泥进行生物沥滤实验ꎬ并从污泥酸化速

度、含固率、营养底物铁含量变化几个方面综合分析

通入 Ｈ２Ｓ 的时间对城市污泥生物沥滤过程的影响ꎬ
为实际工程应用提供参考ꎮ ５ Ｌ 生物沥滤反应器示

意图见图 １ꎮ

１—Ｈ２Ｓ 气罐ꎻ２—流量计ꎻ３—搅拌器ꎻ４—溶氧探头ꎻ

５—溶氧仪ꎻ６—取样口ꎻ７—曝气器ꎻ８—曝气头

图 １　 ５ Ｌ 生物沥滤反应器示意图

１􀆰 ３　 测试和统计分析方法

污泥 ｐＨ 采用 ｐＨ－２５Ｃ 型酸度计测定ꎻ根据«水
质铁的测定邻菲啰啉分光光度法(试行)» (ＨＪ / Ｔ
３４５—２００７)测定 Ｆｅ２＋及总铁质量浓度ꎮ 采用扫描电

子显微镜(ＳＥＭꎬ蔡司 ＭＥＲＬＩＮ Ｃｏｍｐａｃｔ)、能量色散

Ｘ 射线光谱( ＥＤＳꎬＢｒｕｋｅｒ ６ / ３０) 和 Ｘ 射线衍射仪

(ＸＲＤꎬＢｒｕｋｅｒ Ｄ８ Ａｄｖａｎｃｅ)分析生物沥滤过程中通

气前后污泥固体ꎮ

２　 结果与分析

２􀆰 １　 ｐＨ 的变化

ｐＨ 是影响硫杆菌生长进而影响重金属沥滤效

率的重要因素ꎮ 图 ２ 为通 Ｈ２Ｓ 的生物沥滤过程中

ｐＨ 的变化情况ꎮ

１—对照组ꎻ２—通气 ２ ｈꎻ３—通气 １􀆰 ５ ｈꎻ４—通气 １ ｈ

图 ２　 通 Ｈ２Ｓ 的生物沥滤过程中 ｐＨ 的变化

由图 ２ 可知ꎬ在对照组实验中ꎬ初始 ｐＨ 为

５􀆰 ５６ꎬ反应 １ ｄ 后ꎬｐＨ 达到最高 ７􀆰 ４６ꎮ 这是因为:
①加入 ２０％驯化泥后ꎬ氧化亚铁硫杆菌活性高ꎬ迅
速将 Ｆｅ２＋氧化为 Ｆｅ３＋ꎬ此过程消耗 Ｈ＋[７]ꎻ②污泥的

缓冲能力较强[８]ꎬ有利于污泥中原有的化能异养微

生物在起始阶段保持较强的活性ꎮ ｐＨ 达到最高后ꎬ
逐渐 降 低ꎬ 其 降 低 速 率 由 ０􀆰 ５４％ 逐 渐 升 高 至

１９􀆰 ２５％ꎬ这是由于 ｐＨ 升高到 ７􀆰 ４６ 后ꎬ作为氧化亚

铁硫杆菌营养底物的 Ｆｅ２＋几乎全部被氧化为 Ｆｅ３＋ꎬ
并生成铁聚合物和黄铁矾沉淀ꎬ且当 ｐＨ 在弱碱性
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条件下ꎬ氧化亚铁硫杆菌和氧化硫硫杆菌的活性不

高[９]ꎬ随着 ｐＨ 的逐渐降低ꎬ两种菌的活性逐渐提

高ꎬ一部分铁聚合物和黄铁矾沉淀溶解ꎬｐＨ 降低速

率达到最高ꎮ 随着生物沥滤的进行ꎬ污泥含固率逐

渐升高ꎬ营养底物 Ｆｅ２＋和 Ｓ 含量减少ꎬｐＨ 下降速率

逐渐降低至 ６􀆰 ２２％ꎮ 反应进行 ２１ ｄ 后ꎬｐＨ 降低至

１􀆰 ９６ 后生物沥滤过程结束ꎮ
在图 ２ 中ꎬ对照组实验完成生物沥滤过程需要

２１ ｄꎬ而通入 Ｈ２Ｓ 气体后能显著缩短生物沥滤的进

程ꎮ 通入 ２ ｈ Ｈ２Ｓ 后ꎬｐＨ 上升至 ７􀆰 ００ 左右保持不

变ꎬ这是由于通入过量的 Ｈ２Ｓ 会对污泥中的微生物

有较大的毒害作用ꎬ能将污泥中的复合硫杆菌及大

部分的微生物杀灭ꎮ 通气 １􀆰 ５ ｈ 条件下ꎬ整个污泥

生物沥滤时间缩短为 ７ ｄꎬ通气 １ ｈ 的条件下ꎬ整个

污泥生物沥滤时间缩短为 １０ ｄꎬ相对于对照组减少

了 ６６􀆰 ７％和 ５２􀆰 ４％ꎮ 该现象表明在生物沥滤过程

中ꎬ通入适量的 Ｈ２Ｓ 会促进生物沥滤进程ꎬ大大缩

短生物沥滤所需时间ꎮ 这是因为通入强还原性的

Ｈ２Ｓ 气体能将系统中的 Ｆｅ３＋还原为 Ｆｅ２＋ꎬ其自身也

被氧化为单质 Ｓꎬ生成的 Ｆｅ２＋及 Ｓ 均为复合硫杆菌

的营养底物ꎬ从而加速生物沥滤的进程ꎮ 此外ꎬ生成

的 Ｓ 颗粒被细胞外的一层类似蛋白质的多聚物包裹

着ꎬ这些长链的多聚物对 Ｓ 颗粒的聚集沉淀有明显

的负作用[１０]ꎬ因此能更好地被复合硫杆菌吸收

利用ꎮ
生物沥滤过程中 ｐＨ 与 Ｈ２Ｓ 存在状态的交叉关

系如图 ３ 所示ꎮ 可以看出ꎬ通气 １􀆰 ５ ｈ 的条件下ꎬ第
１ 次通气后 ｐＨ 变化不大ꎬ可能是由于污泥的缓冲能

力较强所致ꎬ第 ２ 次及第 ３ 次通气 ｐＨ 分别升高了

０􀆰 ８１ 和 ０􀆰 ７ꎮ 通气 １ ｈ 条件下ꎬ５ 次通气后 ｐＨ 分别

上升了 ０􀆰 １５、０􀆰 ５９、０􀆰 ３９、０􀆰 １０、０􀆰 ０２ꎮ 通入 Ｈ２Ｓ 后ꎬ
整个生物沥滤体系 ｐＨ 升高ꎬ这是由于 Ｈ２Ｓ 进入污

泥反应体系后ꎬ一部分与污泥中的金属氧化物反应

生成金属硫化物或被其中所含的大量氧化物质氧化

为含硫氧化物[１１]ꎬ一部分被水溶解ꎬ电离出 ＨＳ－ 和

Ｓ２－ꎬＨＳ－和 Ｓ２－经过一系列的吸附解析、络合沉淀等

作用在腐殖质中沉降下来ꎬ生成 ＯＨ－[１２]ꎮ 此外ꎬ在
通气过程中ꎬＨＳ－ 和氧气在复合硫杆菌的作用下生

成单质 Ｓ 和 ＯＨ－[１０]ꎬ以上都是导致 ｐＨ 上升的原因ꎮ
在不同的初始 ｐＨ 条件下ꎬ通入 Ｈ２Ｓ 后 ｐＨ 的变化幅

度不同ꎮ 初始 ｐＨ 越高ꎬ通入 Ｈ２Ｓ 后ꎬｐＨ 的变化就

越大ꎮ 这是由于在 ｐＨ 较低时ꎬ污泥体系中的 Ｈ＋浓

度较大ꎬ抑制 Ｈ２Ｓ 的电离ꎬＨＳ－和 Ｓ２－的含量减少ꎬ对
以上各反应产生抑制作用ꎬ因此ꎬ随着生物沥滤过程

ｐＨ 的降低ꎬｐＨ 上升幅度减小ꎮ

１—通气 １ ｈꎻ２—通气 １􀆰 ５ ｈꎻ３—通气 ２ ｈ
ａ—Ｈ２Ｓ 通入前ꎻｂ—Ｈ２Ｓ 高浓度期ꎻｃ—Ｈ２Ｓ 低浓度期ꎻ

ｄ—Ｈ２Ｓ 微量期

图 ３　 生物沥滤过程中 ｐＨ 与 Ｈ２Ｓ 存在状态的

交叉关系

２􀆰 ２　 含固率的变化

通 Ｈ２Ｓ 的生物沥滤过程中含固率的变化如图 ４
所示ꎮ 在生物沥滤过程中ꎬ通入适量 Ｈ２Ｓ 及其对照

组污泥含固率都呈上升趋势ꎮ 在对照组实验中ꎬ含
固率由初始的 １９􀆰 ８５％ 增加到 ２３􀆰 ０１％ꎬ 共用时

２１ ｄꎬ平均每天增加 ０􀆰 １５％ꎮ 在通气 ２ ｈ 条件下ꎬ含
固率几乎不变ꎮ 通气 １􀆰 ５ ｈ 条件下含固率由初始的

１９􀆰 ８８％增加到 ２２􀆰 ７８％ꎬ用时 ７ ｄꎬ平均每天增加

０􀆰 ４１％ꎮ 通气 １ ｈ 条件下ꎬ含固率由初始的 １９􀆰 ２６％
增加到 ２２􀆰 ４６％ꎬ用时 １０ ｄꎬ平均每天增加 ０􀆰 ３２％ꎮ
这是因为在通气条件下ꎬ整个生物沥滤过程中 Ｈ２Ｓ
能还原 Ｆｅ３＋为 Ｆｅ２＋ꎬ并生成 Ｓ 单质ꎬ均为复合硫杆菌

的营养底物ꎮ 营养底物的增加ꎬ会使复合硫杆菌活

性增强ꎬ快速繁殖ꎬ替代原污泥中的微生物ꎬ将原微

生物的胞内水释放出来变成自由水ꎬ从而增加含固

率ꎮ 此外ꎬ复合硫杆菌的快速繁殖加快了 ｐＨ 的降

低速率ꎬＨ＋ 的增加能够中和污泥颗粒表面的负电

荷ꎬ污泥颗粒因表面不带电荷而不会互相排斥ꎬ有利

于污泥聚沉和脱水[１３]ꎮ 含固率的变化速率为通气

１􀆰 ５ ｈ>通气 １ ｈ>对照组>通气 ２ ｈꎮ

１—对照组ꎻ２—通气 ２ ｈꎻ３—通气 １􀆰 ５ ｈꎻ４—通气 １ ｈ

图 ４　 通 Ｈ２Ｓ 的生物沥滤过程中含固率的变化

生物沥滤过程中含固率与 Ｈ２Ｓ 存在状态的交
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叉关系见图 ５ꎮ 由图 ５ 可知ꎬ在通入 Ｈ２Ｓ 的过程中ꎬ
污泥含固率急剧增高ꎮ 通气 ２ ｈ 条件下ꎬ每次通气

后ꎬ 含 固 率 分 别 增 加 ０􀆰 ７７％、 ０􀆰 ２７％、 ０􀆰 ３４％、
０􀆰 ３２％ꎬ但整体含固率增加不明显ꎮ 通气 １􀆰 ５ ｈ 的

条件下ꎬ 每 次 通 气 后 含 固 率 分 别 增 加 ０􀆰 ７３％、
０􀆰 ９３％、０􀆰 ３９％ꎬ但在 ６ ｈ 后会降低到正常水平ꎬ之后

和对照组相似继续增加ꎮ 通气 １ ｈ 的条件下ꎬ每次

通气后含固率分别增加 １􀆰 １３％、 ０􀆰 ４７％、 ０􀆰 ６５％、
０􀆰 ２９％、０􀆰 ０２％ꎬ与通气 １􀆰 ５ ｈ 相似ꎬ在 ６ ｈ 后会重新

回到正常水平持续增加ꎮ 这种现象出现的原因可能
是:①反应器中的重金属和 Ｈ２Ｓ 反应生成难溶的金

属硫化物ꎻ②电离出的 ＨＳ－和 Ｓ２－经过一系列的吸附
解析、络合沉淀等作用在腐殖质中沉降下来[１２]ꎻ
③通气时ꎬ有单质 Ｓ 的生成ꎬ导致含固率升高ꎮ 通气

结束 ６ ｈ 后ꎬ含固率较通气结束时降低ꎬ这是由于:
①随着 ｐＨ 的降低ꎬ难溶的金属硫化物一部分溶解ꎻ
②与腐殖质吸附的 ＨＳ－、Ｓ２－ 及 Ｈ２Ｓ 解吸ꎬ含固率降

低ꎻ③在反应过程中ꎬ一部分 Ｓ 被消耗ꎮ

１—通气 １ ｈꎻ２—通气 １􀆰 ５ ｈꎻ３—通气 ２ ｈ
ａ—Ｈ２Ｓ 通入前ꎻｂ—Ｈ２Ｓ 高浓度期ꎻｃ—Ｈ２Ｓ 低浓度期ꎻ

ｄ—Ｈ２Ｓ 微量期

图 ５　 生物沥滤过程中含固率与 Ｈ２Ｓ 存在

状态的交叉关系

图 ６ 为生物沥滤过程中通气前后 ＳＥＭ 图ꎮ 由

图 ６ 可知ꎬ生物沥滤过程中ꎬ在第 ３ ｄ 及第 ５ ｄ 通气

后ꎬ污泥颗粒增大ꎬ结构发生了一定程度的改变ꎬ由
原来疏松的形体变成比较紧实的块状体ꎮ 研究表

明ꎬ污泥脱水的难易主要受污泥颗粒的大小、结构等

影响ꎮ 污泥颗粒越大ꎬ结构越紧实ꎬ对水分子束缚力
就越低ꎬ污泥也越容易脱水[１４]ꎮ 这与本次实验结果
相似ꎬ在通气后ꎬ污泥含固率有所增加ꎮ

(ａ)第 ３ ｄ 通气前 (ｂ)第 ３ ｄ 通气后

(ｃ)第 ５ ｄ 通气前 (ｄ)第 ５ ｄ 通气后

图 ６　 生物沥滤过程中通气前后 ＳＥＭ 图

２􀆰 ３　 营养底物 Ｆｅ 含量的变化

生物沥滤过程中 Ｆｅ２＋和 Ｓ０ 的氧化率和 ｐＨ 的变

化被认为是微生物活性和生物沥滤效果好坏的重要

评判指标[１５－１６]ꎮ 通 Ｈ２Ｓ 的生物沥滤过程中 Ｆｅ２＋ 质

量浓度的变化见图 ７ꎮ

１—对照组ꎻ２—通气 ２ ｈꎻ３—通气 １􀆰 ５ ｈꎻ４—通气 １ ｈ

图 ７　 通 Ｈ２Ｓ 的生物沥滤过程中

Ｆｅ２＋质量浓度的变化

由图 ７ 可知ꎬ生物沥滤过程中ꎬ所有条件下 Ｆｅ２＋

质量浓度都是从 ８００ ｍｇ / Ｌ 左右在第 ２ ｄ 降低到较

低的质量浓度ꎮ 这是因为在反应系统中加入了

２０％的驯化污泥ꎬ硫杆菌活性较大ꎬ迅速将 Ｆｅ２＋全部

氧化ꎬ这与周立祥等[７]的观点一致ꎮ
从图 ７ 可以看出ꎬ在生物沥滤过程结束时ꎬ对照

组实验 Ｆｅ２＋的质量浓度约为 １５ ｍｇ / Ｌꎻ通气 ２ ｈ 条件

下ꎬＦｅ２＋质量浓度约为 １５ ｍｇ / Ｌꎻ通气 １􀆰 ５ ｈ 条件下ꎬ
Ｆｅ２＋质量浓度约为 ２００ ｍｇ / Ｌꎻ通气 １ ｈ 条件下ꎬＦｅ２＋

质量浓度约为 ８０ ｍｇ / Ｌꎮ 通气 ２ ｈ 的条件下ꎬ污泥中

的复合硫杆菌均丧失活性ꎬ体系中的 Ｆｅ２＋一部分被

氧化ꎬ一部分被污泥中的腐殖质等吸附ꎮ 在正常的

生物沥滤过程中ꎬ最终 Ｆｅ２＋质量浓度为通气 １􀆰 ５ ｈ>
通气 １ ｈ>通气 ２ ｈ≈对照组ꎮ 这可能是由于污泥中

的腐殖质具有良好的多孔结构、较大的比表面积和

离子交换容量ꎬ能够大量吸附 Ｈ２Ｓ、 ＨＳ－ 和 Ｓ２－ꎮ
Ｈ２Ｓ、ＨＳ－和 Ｓ２－是通过分子间吸引力被腐殖质吸附

的ꎬ结合力比较弱ꎬ吸附热较小[１２]ꎬ因此会逐渐解

吸ꎬ释放到溶液中ꎬ将 Ｆｅ３＋还原为 Ｆｅ２＋ꎬ导致 Ｆｅ２＋的

最终质量浓度在通气 １􀆰 ５ ｈ 的条件下最高ꎮ

􀅰２５２􀅰
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通 Ｈ２Ｓ 的生物沥滤过程中总铁质量浓度的变

化见图 ８ꎮ

１—对照组ꎻ２—通气 ２ ｈꎻ３—通气 １􀆰 ５ ｈꎻ４—通气 １ ｈ

图 ８　 通 Ｈ２Ｓ 的生物沥滤过程中

总铁质量浓度的变化

如图 ８ 所示ꎬ通气 ２ ｈ 条件下ꎬ总铁质量浓度从

最初的 １ ６２１ ｍｇ / Ｌ 降低至 ２５ ｍｇ / Ｌꎬ几乎接近于零ꎮ
这是因为通入过量的 Ｈ２Ｓ 会导致污泥中的微生物

失活ꎬ体系中的铁会聚合或者被吸附在腐殖质中沉

降ꎬ使得溶液中的铁含量逐渐减少接近于零ꎮ 在生

物沥滤正常运行的不同条件下ꎬ总铁含量都是先降

后升ꎮ 在对照组实验中ꎬ总铁质量浓度由最初的

１ ５７９ ｍｇ / Ｌ 降低至 ５ ｄ 后的 ３０ ｍｇ / Ｌꎬ并在 １５ ｄ 后

开始上升ꎬ在 ２１ ｄ 上升到 ６７２ ｍｇ / Ｌꎮ 通气 １􀆰 ５ ｈ 条

件下ꎬ总铁质量浓度最初为 １ ３９７ ｍｇ / Ｌꎬ第 ３ ｄ 时降

至最低ꎬ为 ２３３ ｍｇ / Ｌꎬ然后开始上升ꎬ到第 ７ ｄ 时为

６７５ ｍｇ / Ｌꎮ 通 气 １ ｈ 条 件 下ꎬ 总 铁 由 最 初 的

１ ５７３ ｍｇ / Ｌ 降至第 ４ ｄ 的 ９４ ｍｇ / Ｌꎬ然后上升至反

应结束时的 ７１２ ｍｇ / Ｌꎮ 在 ｐＨ 较高时ꎬ溶液中的

Ｆｅ２＋氧化为 Ｆｅ３＋ 后ꎬ会进一步在水溶液中发生水解

和聚合反应[１７]ꎬ生成黄铁矾类物质ꎬ导致溶液中的

铁含量减少ꎮ 因此ꎬ上清液中总铁含量在短时间内

急剧减少ꎬ随着生物沥滤反应的进行ꎬｐＨ 逐渐降低ꎬ
黄铁矾类物质和 Ｆｅ 的聚合物逐渐溶解ꎬ总铁含量上

升ꎮ 在生物沥滤正常运行过程中ꎬ总铁质量浓度最

低值通气 １􀆰 ５ ｈ>通气 １ ｈ>通气 ２ ｈ≈对照组ꎮ 这可

能是由于 Ｈ２Ｓ 电离出的 ＨＳ－和 Ｓ２－会破坏铁聚合物

单体与污泥的聚沉作用导致在通气条件下总铁含量

升高ꎮ
生物沥滤过程中 Ｆｅ２＋质量浓度与 Ｈ２Ｓ 存在状态

的交叉关系见图 ９ꎮ
由图 ９ 可知ꎬ通气 ２ ｈ 条件下ꎬＦｅ２＋的质量浓度

逐渐降低至接近于零ꎬ并保持在接近于零的水平ꎮ
这是由于通入过量的 Ｈ２Ｓ 会导致污泥中的微生物

失活ꎬ体系中的 Ｆｅ２＋一部分被氧化ꎬ一部分被污泥吸

附沉降ꎬ导致上清液中 Ｆｅ２＋ 含量逐渐降低ꎮ 通气

　 　 　 　 　 　 　

１—通气 １ ｈꎻ２—通气 １􀆰 ５ ｈꎻ３—通气 ２ ｈ

ａ—Ｈ２Ｓ 通入前ꎻｂ—Ｈ２Ｓ 高浓度期ꎻｃ—Ｈ２Ｓ 低浓度期ꎻ

ｄ—Ｈ２Ｓ 微量期

图 ９　 生物沥滤过程中 Ｆｅ２＋质量浓度与

Ｈ２Ｓ 存在状态的交叉关系

１􀆰 ５ ｈ 条件下ꎬＦｅ２＋的含量在通气后会增加ꎬ在第 ３ ｄ
通气后ꎬＦｅ２＋质量浓度上升了 １５５ ｍｇ / Ｌꎬ在第 ５ ｄ 通

气后ꎬＦｅ２＋质量浓度上升了 １１８ ｍｇ / Ｌꎮ 通气 １ ｈ 条

件下ꎬ通气后 Ｆｅ２＋ 质量浓度依次上升了 ４、１３１、７５、
６９、４４ ｍｇ / Ｌꎮ 结果表明ꎬ在通气后 Ｆｅ２＋含量上升ꎬ是
因为 Ｈ２Ｓ 具有强还原性ꎬ会将溶液中的 Ｆｅ３＋还原为

Ｆｅ２＋ꎬ使 Ｆｅ２＋ 含量增加ꎮ 此外ꎬ由图 ９ 可知ꎬ随着生

物沥滤过程的进行ꎬＦｅ２＋含量上升幅度逐渐减小ꎬ出
现这种现象是因为随着生物沥滤的进行ꎬｐＨ 降低ꎬ
Ｈ＋浓度升高ꎬ会抑制 Ｈ２Ｓ 的吸收和电解ꎬ导致 Ｆｅ３＋

还原量逐渐减少ꎮ
生物沥滤过程中总铁与 Ｈ２Ｓ 存在状态的交叉

关系见图 １０ꎮ

１—通气 １ ｈꎻ２—通气 １􀆰 ５ ｈꎻ３—通气 ２ ｈ

ａ—Ｈ２Ｓ 通入前ꎻｂ—Ｈ２Ｓ 高浓度期ꎻｃ—Ｈ２Ｓ 低浓度期ꎻ

ｄ—Ｈ２Ｓ 微量期

图 １０　 生物沥滤过程中总铁与 Ｈ２Ｓ 存在状态的

交叉关系

从图 １０ 可知ꎬ通气 ２ ｈ 的条件下ꎬ总铁质量浓

度从最初的 １ ６２１ ｍｇ / Ｌ 降低至 ２５ ｍｇ / Ｌꎬ几乎接近

于零ꎬ在之后的反应中ꎬ总铁质量浓度几乎不变ꎮ 这

是由于通入过量的 Ｈ２Ｓ 会导致污泥中的微生物失

活ꎬ体系中的铁会聚合或者被吸附在腐殖质中沉降ꎬ
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使得溶液中的铁含量逐渐减少接近于零ꎮ 在生物沥

滤正常运行的不同条件下ꎬ上清液中总铁质量浓度

变化总趋势都是先降后升ꎮ 通气 １􀆰 ５ ｈ 的条件下ꎬ
通气后总铁质量浓度依次上升了－ ７０、２１６ 和 ２２１
ｍｇ / Ｌꎮ 通气 １ ｈ 条件下ꎬ通气后总铁质量浓度依次

上升了－７５、１１２、１３５、１０４、９８ ｍｇ / Ｌꎮ 在通气第 １ ｄ
时ꎬ上清液中总铁含量降低ꎬ这是由于溶液中 Ｆｅ３＋含

量较高ꎬ通入 Ｈ２Ｓ 后ꎬ电离出的 Ｓ２－会与溶液中的铁

结合生成硫化物沉淀ꎬ致使总铁含量降低ꎮ 在随后

的通气过程中ꎬ上清液的总铁含量升高ꎮ 这种现象

表明ꎬ在生物沥滤过程中会生成黄铁矾等铁聚合物ꎬ
通入 Ｈ２Ｓ 后电离出的 ＨＳ－和 Ｓ２－会破坏铁聚合物单

体与污泥的聚沉作用ꎬ使铁重新进入溶液中ꎬ从而使

总铁含量升高ꎮ
生物沥滤过程中通气前后 ＸＲＤ 图见图 １１ꎮ

图 １１　 生物沥滤过程中通气前后 ＸＲＤ 图

图 １１ 为通入 Ｈ２Ｓ 条件下ꎬ生物沥滤过程中第

３ ｄ 和第 ５ ｄ 通气前后污泥的 ＸＲＤ 谱图ꎮ 由图 １１
可知ꎬ在 １１􀆰 ６°、２０􀆰 ４°、２６􀆰 ７°、３１􀆰 ４°位置处分别有

(ＮＨ４) ３Ｆｅ(ＳＯ４) ３ 的 ４ 个特征峰ꎮ 在 ４ 个污泥样品

的谱图中ꎬ峰形和峰位置未发生明显变化ꎬ无新峰生

成ꎬ说明污泥的晶体结构在生物沥滤过程中没有发

生明显的变化ꎮ 但从图可看出ꎬ在第 ３ ｄ 和第 ５ ｄ 通

入 Ｈ２Ｓ 前ꎬ代表黄铁矾类物质的 ４ 个特征峰分别高

于第 ３ ｄ 和第 ５ ｄ 通气后ꎬ说明在通入 Ｈ２Ｓ 后ꎬ会破

坏污泥中黄铁矾类物质ꎬ使铁重新溶入上清液中ꎬ致
使液体中总铁含量上升ꎬ这与本实验现象相符ꎮ
２􀆰 ４　 营养元素和重金属含量的变化

通过 ＥＤＳ 分析了 １􀆰 ５ ｈ 通气条件下ꎬ生物沥滤

第 ３ ｄ 和第 ５ ｄ 通气前后污泥中几种营养元素和重

金属的含量变化ꎬ结果见图 １２ 和表 １ꎮ 污泥主要由

Ｃ 和一些无机化合物组成[１８]ꎮ
在通气第 ３ ｄ 和第 ５ ｄ 前ꎬＳ 重量百分比分别为

２􀆰 ９３％和 ０􀆰 ２６％ꎬ通气结束后ꎬ Ｓ 重量百分比为

１２􀆰 ５３％和 １􀆰 １６％ꎬ分别增长了 ９􀆰 ６％和 ０􀆰 ９％ꎮ 此结

果说明污泥中的腐殖质能够吸附 Ｈ２Ｓ、水解生成

　 　 　 　 　 　 　

图 １２　 生物沥滤协同处理 Ｈ２Ｓ 过程中

ＥＤＳ 谱图变化

表 １　 生物沥滤协同处理 Ｈ２Ｓ 过程中元素含量的变化％

样品 Ｓ Ｆｅ Ｎ Ｐ Ｏ Ｐｂ

３ ｄ 通气前 ２􀆰 ９３ ３２􀆰 ２５ ４􀆰 １６ ４􀆰 ２２ ５５􀆰 ８７ ０

３ ｄ 通气后 １２􀆰 ５３ １７􀆰 ０１ １􀆰 ７０ ２􀆰 ０４ ６５􀆰 ５２ ０􀆰 １３

５ ｄ 通气前 ０􀆰 ２６ １５􀆰 ９１ １􀆰 ４０ １􀆰 ３１ ７８􀆰 ０４ ２􀆰 １５

５ ｄ 通气后 １􀆰 １６ ５􀆰 ９７ ０􀆰 ５０ ０􀆰 １３ ８６􀆰 ３５ ３􀆰 ８８

样品 Ｃｄ Ｃｒ Ｃｕ Ｎｉ Ｚｎ 　

３ ｄ 通气前 ０􀆰 ３７ ０􀆰 ０９ ０ ０ ０􀆰 １１ 　

３ ｄ 通气后 ０􀆰 ７５ ０􀆰 １２ ０ ０􀆰 １６ ０􀆰 ０４ 　

５ ｄ 通气前 ０􀆰 ３８ ０􀆰 １３ ０􀆰 １９ ０ ０􀆰 ２３ 　

５ ｄ 通气后 １􀆰 ６７ ０􀆰 ２６ ０ ０ ０􀆰 ０９ 　

ＨＳ－及 Ｓ２－而使沉降在污泥中的 Ｓ 含量增多ꎮ 其次

在第 ３ ｄ 通气后 Ｓ 含量的增量远大于第 ５ ｄ 通气后

Ｓ 含量的增量ꎮ 这种现象表明在 ｐＨ 较低的条件下ꎬ
能大幅抑制 Ｈ２Ｓ 的电离ꎬＨＳ－和 Ｓ２－含量减少ꎬ吸附 Ｓ
含量也减少ꎮ 由结果可以看出ꎬＦｅ 含量在通气前分

别为 ３２􀆰 ２５％ 和 １５􀆰 ９１％ꎬ通气后变为 １７􀆰 ０１％ 和

５􀆰 ９７％ꎬ含量减少ꎮ 这可能是由于通入 Ｈ２Ｓ 后ꎬ电离

出的 ＨＳ－和 Ｓ２－会破坏铁聚合物单体与污泥的聚沉

作用ꎬ导致污泥中的 Ｆｅ 重新溶入溶液中ꎬ这与上述

实验检测结果相似ꎮ 此外ꎬ第 ３ ｄ 通气前 Ｐｂ、Ｃｒ、Ｃｄ
重量百分比为 ０、 ０􀆰 ３７％、 ０􀆰 ０９％ꎬ通气后增加为

０􀆰 １３％、０􀆰 ７５％、０􀆰 １２％ꎮ 第 ５ ｄ 通气前 Ｐｂ、Ｃｒ、Ｃｄ 重

量百分比为 ２􀆰 １５％、０􀆰 ３８％、０􀆰 １３％ꎬ通气后增加为

３􀆰 ８８％、１􀆰 ６７％、０􀆰 ２６％ꎮ 结果说明在通气后ꎬ溶液

中的重金属会与 Ｓ２－生成硫化物沉降ꎮ 生成的硫化

物会通过直接浸出、间接浸出、协作浸出 ３ 种机制溶

解[１９－２０]而不影响最终污泥重金属去除的效果ꎮ

３　 结论

(１)不同通气条件对生物沥滤效果有不同的影

响ꎮ 通气 ２ ｈ 条件下ꎬ生物沥滤反应无法进行ꎬ通气
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１ ｈ 和通气 １􀆰 ５ ｈ 对生物沥滤进程有促进作用ꎮ
(２)不通气条件下ꎬ生物沥滤完成时间不同ꎬ通

气 １􀆰 ５ ｈ 完成生物沥滤需 ７ ｄꎬ通气 １ ｈ 完成生物沥

滤需 １０ ｄꎮ
(３)不同通气条件下ꎬ污泥含固率升高速率和

反应结束时铁含量不同ꎮ 通气 １􀆰 ５ ｈ 时ꎬ含固率平

均升高速率最大ꎬ达到 ０􀆰 ４１％ꎻＦｅ２＋ 质量浓度最高ꎬ
为 ２００ ｍｇ / Ｌꎻ过程中总铁质量浓度最低ꎬ为 ２３３
ｍｇ / Ｌꎮ 均优于其他通气条件ꎮ

(４)反应器通气后ꎬ污泥中 Ｓ 和重金属含量增

加ꎬＦｅ 含量减少ꎬ且随着 ｐＨ 降低变化幅度会降低ꎮ
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