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摘要:研究了 ＭＢＲ 工艺在低温下对微污染水体的强化脱氮去除效果ꎮ 结果表明ꎬ低温下 ＭＢＲ 工艺的膜通量降低ꎬ影响产

水量ꎬ但对 ＣＯＤ 的去除率不受影响ꎬ达 ５７􀆰 ９％ꎬ出水 ＣＯＤ 稳定在 ２０ ｍｇ / Ｌ 以下ꎮ 在长污泥龄条件下ꎬ强化了硝化菌的抗冲击负

荷能力ꎬ对氨氮的去除率高达 ９５􀆰 ６％ꎬ出水氨氮达到 ０􀆰 ５１±０􀆰 ０６ ｍｇ / Ｌꎮ 证明了在低温条件下通过调整 Ｃ / Ｎ 可以提高系统对 ＴＮ
的去除效果ꎬＴＮ 去除率显著上升到(７３􀆰 １±３􀆰 ６)％ꎬ出水 ＴＮ 可以控制在 ４􀆰 ２４±２􀆰 １１ ｍｇ / Ｌꎬ可稳定达标排放ꎮ
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　 　 水环境污染已成为制约经济增长和城市生态文

明建设的主要问题之一ꎬ而城市河流的污染则显得

尤为突出ꎮ 截至目前ꎬ由住建部和环保部统计的

“全国城市黑臭水体整理信息发布”ꎬ我国城市黑臭

水体总数已达 ２ ８６９ 个ꎬ严重影响了居民的生活质

量ꎮ 城市河道水体水质以劣Ⅴ类到Ⅴ类为主ꎬ容易

引起蓝绿藻爆发及水体黑臭问题ꎬ难以满足城市地

表水环境质量要求ꎮ
针对此类微污染水体的研究ꎬ国内外专家学者

做了大量的试验ꎬ普遍以常规工艺方法进行处理ꎬ例
如混凝沉淀、过滤、人工湿地等[１－３]ꎮ 常规工艺方法

的缺点是受季节性影响较大ꎬ尤其是北方冬季ꎬ而且

出水水质不稳定ꎬ很难将微污染水处理达到地表Ⅳ

类甚至是Ⅲ类水ꎮ 膜生物反应器作为一种微生物处

理与物理过滤相结合的技术ꎬ具有出水水质好、系统

运行稳定、受外界影响小的优点[４－５]ꎬ已在市政污水

处理中得到广泛应用[６]ꎮ
本文中以劣Ⅴ类的北京市北运河河水为研究对

象ꎬ利用“高密沉淀池＋ＡＯ＋ＭＢＲ”系统构建日处理

规模为 １００ ｔ 的中试试验ꎬ考察了在低温条件下系统

长期运行的稳定性ꎬ讨论了该系统出水水质达到准

地表Ⅲ类水标准(ＴＮ<１０ ｍｇ / Ｌ)的强化脱氮措施ꎮ

１　 实验部分

１􀆰 １　 试验装置

中试系统工艺流程如图 １ 所示ꎮ

􀅰０５２􀅰
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图 １　 中试系统工艺流程

　 　 中试装置以高密沉淀池、ＡＯ 反应池和 ＭＢＲ 产

水系统为核心ꎬ配合碳源投加系统和除磷加药系统ꎮ
原水取水处位于北运河榆林庄段ꎬ通过提升泵将水

注入高密沉淀池ꎻ在高密池去除部分悬浮物和总磷

后ꎬ经过 １ ｍｍ 细格栅进入 ＡＯ 反应池进行脱氮处

理ꎻ好氧池底部与膜池连通ꎬ膜组器采用聚偏氟乙烯

(ＰＶＤＦ)中空纤维膜ꎬ膜孔径为 ０􀆰 ２ μｍꎬ单片最大处

理能力为 １０ ｍ３ / ｄꎬ共 １２ 片ꎬＭＢＲ 平均膜通量为

１５ ＬＭＨꎮ
１􀆰 ２　 工艺运行参数

中试接种污泥取自北京市某污水处理厂脱水后

含水率 ８０％的泥饼ꎬ膜池运行污泥浓度维持在 １０ ~
１５ ｇ / Ｌꎻ膜池－好氧池回流比为 ６００％ꎬ好氧池－缺氧

池回流比为 ３００％ꎻ试验期间系统平均处理水量为

４􀆰 ８ ｍ３ / ｈꎬ产水泵工作模式为 ８ ｍｉｎ 一个周期:工作

７ ｍｉｎ 停 １ ｍｉｎꎻＭＢＲ 膜根据跨膜压差变化和运行时

间进行触发式和定期清洗 ２ 种方式ꎬ跨膜压差达到

－３５ ｋＰａ 和运行 １ 周时间均要开始清洗ꎻ各段水力停

留时间(ＨＲＴ)分别为:高密池 ２􀆰 ４ ｈꎬ缺氧池 ２􀆰 ８８ ｈꎬ
好氧池 ３􀆰 ６ ｈꎬ膜池 ３􀆰 ３ ｈꎻ污泥龄(ＳＲＴ)为 ４０ ｄꎻ根
据进出水水质调节碳源和投加量及好氧池溶解氧

(控制在 ０􀆰 ２ ｍｇ / Ｌ)ꎬ以满足脱氮需求ꎻ系统试验为

期 １ ａꎬ研究选取时间段为 １０ 月中旬到 １２ 月下旬ꎬ
试验水温在 １０~１４℃ꎮ
１􀆰 ３　 原水水质

中试进水为北运河榆林庄段河水ꎬ设计出水水

质达到«中华人民共和国地表水环境质量标准»Ⅲ
类水体ꎮ 主要设计进出水水质详见表 １ꎮ

从表 １ 中可以看出ꎬ进水 ＢＯＤ５ / ＣＯＤ 为 ０􀆰 ２５ꎬ
可生化降解性差ꎬ并且 ＣＯＤ / ＴＮ 为 ３ꎬ远小于生物脱

　 　 　 　 　 　 　 表 １　 设计进出水水质

项目 ＣＯＤＣｒ ＢＯＤ５ ＳＳ ＴＮ ＮＨ３－Ｎ ＴＰ ｐＨ

设计进水 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) ６０ １５ ４０ ２０ １５ ２ ６~９

设计出水 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) ２０ ４ ５ １０ １􀆰 ０ ０􀆰 ２ ６~９

去除率 / ％ ６６􀆰 ７ ７３􀆰 ３ ８７􀆰 ５ ５０ ９３􀆰 ３ ９０􀆰 ０ —

氮的碳源需求[７]ꎮ
１􀆰 ４　 分析项目及方法

ＣＯＤ:重铬酸钾法ꎻＮＨ＋
４ －Ｎ:纳氏试剂光度法ꎻ

ＴＮ、硝态氮:紫外分光光度法ꎻ溶解氧:便携式 ＤＯ 测

定仪ꎻｐＨ:电子测定仪ꎻ污泥浓度(ＭＬＳＳ):重量计

算法ꎮ

２　 结果与讨论

２􀆰 １　 常温下污染物去除效果

该中试系统启动后ꎬ在常温下连续稳定运行 ４
个月ꎬ水温在 １８ ~ ２２℃ꎬ膜通量维持在 １４􀆰 ４ ~ １５􀆰 ２
ＬＭＨꎮ 膜池 ＭＬＳＳ(污泥浓度)维持在 １４~１７ ｇ / Ｌꎬ污
染物去除效果如表 ２ 所示ꎮ

表 ２　 常温下系统处理效果

指标 ＣＯＤ 氨氮 总氮

进水浓度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) ３６±７ ７􀆰 ８６±２􀆰 １４ １４􀆰 ０１±２􀆰 ２３

出水浓度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１) １３±５ ０􀆰 ２０±０􀆰 １１ ３􀆰 ８３±１􀆰 ０８

去除率 / ％ ５２􀆰 ８ ９７􀆰 ５ ７２􀆰 ７

由于进水 ＣＯＤ / ＴＮ 值小于生物脱氮所需的碳

源需求量 ３􀆰 ４[８－９]ꎬ所以需要投加外碳源来保证生物

脱氮效果ꎮ 从表 ２ 中可以看出ꎬ在常温下系统除

ＣＯＤ 偶尔不达标外ꎬ其余指标均可稳定达标ꎮ 分析

􀅰１５２􀅰
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原因是由于进水 ＢＯＤ５ / ＣＯＤ 太低ꎬ超标的 ＣＯＤ 主

要成分是难降解的大分子有机物ꎬ通过检测ꎬ出水

ＢＯＤ５ 值小于 ４ꎬ也证明了这一点[１０]ꎮ
２􀆰 ２　 低温对 ＭＢＲ 运行通量的影响

由于温度降低ꎬ活性污泥混合液的黏度随之增

大[１１]ꎬ影响了 ＭＢＲ 膜的通量ꎬ导致比通量下降ꎮ 如

图 ２ 所示ꎮ

图 ２　 比通量随时间的变化

从图 ２ 中可以看出ꎬＭＢＲ 膜比通量(ＳＦ)随温度

降低而快速减小ꎬＳＦ 从七八月份的 ４ ~ ５ 降低到 １２
月份的 １ 以下ꎮ ＭＢＲ 膜是由高分子材料聚偏氟乙

烯(ＰＶＤＦ)制成的中空纤维膜ꎬ低温对膜本身结构

没有显著影响ꎬ不会收缩膜孔径ꎮ 但是低温增加了

清水和污泥混合液的黏度ꎬ导致膜通量降低ꎬ跨膜压

差迅速增大ꎬ从而减小比通量ꎮ 并且低温降低微生

物的活性ꎬ增加上清液 ＳＭＰ(溶解性微生物产物)和
ＥＰＳ(胞外聚合物)浓度[１２]ꎬ加重膜污染ꎬ降低了化

学清洗的效果ꎬ所以化学清洗后比通量并没有明显

的增加ꎮ
２􀆰 ３　 低温下 ＣＯＤ 的去除分析

试验进水 ＣＯＤ 浓度值为 ２４􀆰 １ ~ ６８􀆰 ３ ｍｇ / Ｌꎬ平
均值 ４２􀆰 ５ ｍｇ / Ｌꎬ低于设计进水水质ꎻ尤其是进水

ＢＯＤ５ / ＣＯＤ 只有 ０􀆰 ２ꎬ比设计值的 ０􀆰 ２５ 偏低ꎮ 出水

ＣＯＤ 平均值为 １５􀆰 ４ ｍｇ / Ｌꎬ平均去除率为 ５７􀆰 ９％ꎬ高
于常温下的去除率ꎬ而出水 ＢＯＤ５ 平均值小于 ２ ｍｇ / Ｌꎮ
出水达标率为 ８３􀆰 ８％ꎮ 试验期间ꎬ为了满足脱氮需

求ꎬ在缺氧池投加了一定量的乙酸钠作为碳源ꎬ由图

３ 可以看出ꎬ投加碳源并不影响系统对 ＣＯＤ 的去除

率ꎮ 说明该系统的生化能力对易降解有机物有很强

的去除效果ꎬ低温对 ＢＯＤ５ 的去除并没有造成恶劣

的影响ꎮ 丛学志等[１３] 采用倒置 Ａ２Ｏ－ＭＢＲ 工艺在

低温条件下处理生活污水ꎬ出水 ＣＯＤ 也能稳定达到

２０ ｍｇ / Ｌ 以下ꎮ

１—进水ꎻ２—出水ꎻ３—去除率

图 ３　 低温下中试装置对 ＣＯＤ 的去除效果

根据前者研究成果ꎬ结合本试验结果ꎬ可以得

出ꎬ低温对 ＭＢＲ 工艺处理易降解有机物并没有显著

的抑制作用ꎬ系统微生物有很强的抗冲击负荷能力ꎮ
２􀆰 ４　 低温下 ＮＨ３－Ｎ 的去除分析

氨氮的去除效果如图 ４ 所示ꎮ 氨氮的去除是自

养硝化菌利用氧气作为电子受体ꎬ将氨氮氧化成硝

酸盐ꎮ 硝化菌对温度极度敏感ꎬ当温度小于 １５℃时

硝化菌的活性大幅降低ꎬ同时硝化速度明显下降ꎬ温
度低于 ５℃时硝化菌基本停止生命活动[１４－１５]ꎮ 从图

中看出ꎬ氨氮去除效率总体比较平稳ꎬ但在 １０ 月底

到 １１ 月初随着进水氨氮升高ꎬ导致出水氨氮升高ꎬ
去除率陡然下降到 ７７􀆰 ７％ꎮ

１—进水ꎻ２—出水ꎻ３—去除率

图 ４　 低温下中试装置对 ＮＨ３－Ｎ 的去除效果

分析原因为ꎬ进入 １０ 月底北京气温和水温明显

降低ꎬ河道中微生物活性减弱ꎬ水体对氨氮的自硝化

能力相应降低[１６]ꎬ所以从 １０ 月底到 １２ 月系统进水

中的氨氮维持在 １３􀆰 ７５±２􀆰 １２ ｍｇ / Ｌꎮ 同时ꎬ水温的

降低和进水氨氮的升高对系统中的微生物也造成了

一定的冲击ꎬ致使出水氨氮升高ꎮ 随着试验的进行ꎬ
通过对溶解氧的调控ꎬ系统中微生物逐渐恢复活性ꎬ
氨氮去除率升至 ９５􀆰 ６％ꎬ出水氨氮到 ０􀆰 ５１ ± ０􀆰 ０６
ｍｇ / Ｌꎮ 郑建国等[１７] 研究的低温 Ａ / Ｏ－ＭＢＲ 工艺启
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动试验同样证明了这一结果ꎮ
通过以上分析可以得出ꎬ在 ＭＢＲ 工艺中因污泥

停留时间长ꎬ硝化菌抗冲击负荷能力强ꎬ可以强化低

温下系统对氨氮的去除效果ꎮ
２􀆰 ５　 低温下 ＴＮ 的去除分析

对 ＴＮ 去除的影响因素有很多ꎬ如污泥龄、溶解

氧、碳源以及混合液回流比等[１８]ꎬ本次试验仅对低

温下同一回流比的不同碳源投加量对脱氮的影响进

行研究对比ꎬ膜池－好氧池回流比为 ６００％ꎬ好氧池－
缺氧池回流比为 ３００％ꎮ

因进水 ＣＯＤ / ＴＮ 仅有 ３ 左右ꎬ不能满足正常生

物脱氮对碳源的需求ꎬ所以需要外加碳源ꎮ 本试验

所选碳源为乙酸钠ꎮ 根据图 ５ 所示ꎬＴＮ 的去除效果

与氨氮的去除效果规律相似ꎬ均因气候变化ꎬ受水温

的影响而导致去除率降低[１９]ꎮ 从图中可以看出ꎬ在
８ 月初到 ９ 月底ꎬ投加碳源的 Ｃ / Ｎ 为 ４ꎬ进水总 ＴＮ
为 １３􀆰 １３±３􀆰 ２１ ｍｇ / Ｌꎬ去除率保持在(８１􀆰 １±５􀆰 ３)％ꎬ
出水 ＴＮ 可以控制在 ２􀆰 ５１±１􀆰 ３４ ｍｇ / Ｌꎮ 进入 １０ 月ꎬ
随着水温降低ꎬ自然水体的反硝化速率受到抑制ꎬ系
统进水总氮升高ꎬ去除率也明显降低ꎮ 进水 ＴＮ 为

１４􀆰 ９９±２􀆰 ６４ ｍｇ / Ｌꎬ去除率下降到(５８􀆰 １±４􀆰 ４)％ꎬ出
水 ＴＮ 升高在 ５􀆰 １６±２􀆰 ３１ ｍｇ / Ｌꎮ 为应对水温降低ꎬ
调整投加碳源的 Ｃ / Ｎ 为 ６ꎬ试验结果表明ꎬ低温抑制

ＴＮ 的去除ꎬ通过增加 Ｃ / Ｎꎬ可以强化稳定 ＴＮ 的去

除ꎮ ＴＮ 去除率明显上升到(７３􀆰 １±３􀆰 ６)％ꎬ出水 ＴＮ
可以控制在 ４􀆰 ２４±２􀆰 １１ ｍｇ / Ｌꎮ 佐证了侯红娟等[２０]

研究的 Ｃ / Ｎ 对脱氮的影响结果ꎮ 结合进水 ＣＯＤ 和

进水 ＴＮ 的数据ꎬ因低温影响ꎬ脱氮的 Ｃ / Ｎ 从 ５􀆰 ５ 增

加到 ７ꎬ强化脱氮效果显著ꎮ 根据薛涛等[２１] 的研究

成果ꎬ本试验结果即使在高污泥龄、高回流比、低溶

解氧的条件下ꎬＭＢＲ 工艺也能充分利用系统碳源ꎬ
强化生物脱氮效果ꎮ

１—进水ꎻ２—出水ꎻ３—去除率

图 ５　 低温下中试装置对 ＴＮ 的去除效果

３　 结论与讨论

(１)低温对 ＭＢＲ 膜的通量影响较大ꎬＳＦ 从 ８ 月

份的 ４~５ 降低到 １２ 月份的 １ 以下ꎮ
(２)低温对 ＣＯＤ 的去除影响不大ꎬ出水 ＣＯＤ 可

稳定达到 ２０ ｍｇ / Ｌ 以下ꎬＭＢＲ 工艺对 ＣＯＤ 的去除

具有较强的耐冲击负荷能力ꎮ
(３)通过对溶解氧的调控ꎬ低温下系统可自行

恢复对 ＮＨ３－Ｎ 的去除效率到 ９５􀆰 ６％ꎬ长污泥龄可

以强化硝化菌的抗冲击负荷能力ꎮ
(４)低温对 ＴＮ 的去除影响较大ꎬ在高污泥龄、

高回流比、低溶解氧的条件下ꎬ可以通过调整 Ｃ / Ｎꎬ
稳定强化系统对 ＴＮ 的去除效果ꎮ
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续表

水样
加入量 /

(μｍｏｌ􀅰Ｌ－１)

测得量 /

(μｍｏｌ􀅰Ｌ－１)

回收率 /

％

相对标准偏差

(ｎ＝ ５) / ％

潇水河水 ０ — — —

　 ４􀆰 ００ ４􀆰 １９ １０４􀆰 ９ １􀆰 ５７

　 ８􀆰 ００ ８􀆰 ０５ １００􀆰 ２ １􀆰 ２３

　 １２􀆰 ００ １２􀆰 ２５ １０３􀆰 １ ２􀆰 １５

９８􀆰 ７％~１０２􀆰 ０％ꎬ潇水河的加标回收率为 １００􀆰 ２％ ~
１０４􀆰 ９％ꎬ相对标准偏差(ＲＳＤ)均小于 ５％ꎬ说明该探

针可用于实际水样中 Ａｌ３＋的检测ꎮ

３　 结论

以间苯二甲酰肼和 ２－吡啶甲醛为原料合成了

一种新型席夫碱 Ａｌ３＋荧光探针 Ｌꎮ 光谱分析实验结

果表明ꎬ在 ０~１２ μｍｏｌ / Ｌ 范围内ꎬＡｌ３＋浓度与荧光强

度具有良好的线性关系ꎬ检出限为 ０􀆰 ２０２ μｍｏｌ / Ｌꎮ
同时ꎬＪｏｂ 曲线证实探针 Ｌ 与 Ａｌ３＋ 以摩尔比 １ ∶ １络
合ꎬ结合常数为 ７􀆰 ３３×１０４ꎮ 以硫酸奎宁为标准参比

物质ꎬＬ－Ａｌ３＋配合物在最大荧光激发波长 ３６６ ｎｍ 处

的荧光量子产率为 ５􀆰 ７％ꎮ 将此探针用于水样中

Ａｌ３＋的识别检测具有高效的选择性识别和离子抗干

扰性ꎬ在检测环境中的 Ａｌ３＋ 方面具有潜在的应用

价值ꎮ
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