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曝气协同粉末活性炭调控MBR运行
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摘 要： 为了解决膜生物反应器（MBR）处理效果不稳定和运行成本高的问题，通过优化曝气

和粉末活性炭（PAC）的耦合作用，调控MBR的运行。通过构建6 种工况，考察了不同气水比和不同

PAC投加量条件下 MBR的处理效果、污泥混合液特性和膜污染情况。结果表明，当气水比为 65∶1、

PAC投加量为1 g/L时，MBR的运行效能最佳，对COD、TN、NH4+-N、TP的平均去除率分别为95.81%、

43.22%、85.17% 和 31.64%，跨膜压差（TMP）增速也较低，约为 2.692 kPa/d；当气水比为 65∶1、PAC 投

加量为 2 g/L 时，对 COD、TN、NH4+-N、TP 的平均去除率均在前者的基础上分别有 2%、26%、8% 和

42% 的提升，TMP 增速增加至 6.425 kPa/d，此时虽然处理效果更好但运行成本较高，膜过滤周期较

短。因此在 PAC-MBR 的实际应用中，需要先权衡预期处理效果和运行成本再进行 MBR 运行参数

的设置，应用该控制策略可灵活调节PAC-MBR以适应减污降碳的发展趋势。
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Abstract： To address the issues of unstable treatment performance and high operating cost 

associated with membrane bioreactor (MBR), the coupling effect of aeration and powdered activated 
carbon (PAC) was optimized to regulate the operation of MBR. The treatment performance, characteristics 
of sludge mixture and membrane fouling of MBR under various gas to water ratios and PAC dosages were 
investigated through the construction of 6 working conditions. When the gas to water ratio was 65∶1 and 
the dosage of PAC was 1 g/L, the operational efficiency of MBR reached its optimum, and the average 
removal rates of COD, TN, NH4+-N and TP were 95.81%, 43.22%, 85.17% and 31.64%, respectively. 
Additionally, the growth rate of TMP was relatively low, approximately 2.692 kPa/d. When the gas to water 
ratio was 65∶1 and the dosage of PAC was 2 g/L, the average removal rates of COD, TN, NH4+-N and TP 
were respectively increased by 2%, 26%, 8% and 42% on the basis of the previous one, and the growth 
rate of TMP was enhanced to 6.425 kPa/d. At this point, although the treatment performance was superior, 
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the operation cost was higher and the membrane filtration cycle was shorter. Therefore, in the practical 
application of PAC-MBR, it is essential to balance the expected treatment performance and operation 
cost prior to setting the operation parameters of MBR. The application of this control strategy enables the 
flexible adjustment of PAC-MBR to align with the development trend of pollution reduction and carbon 
reduction.

Key words： membrane bioreactor;    air to water ratio;    powdered activated carbon;    sewage 
treatment; membrane fouling

环境污染问题严重影响着人类的生存和发展，

其中，水污染尤为严峻。在污水处理领域，膜生物

反应器（MBR）由于出水水质高、占地面积小、处理

效果好等优点被广泛使用［1］，其本身也可取代传统

的二沉池［2］。MBR 处理出水水质能够满足回用水

要求，但曝气能耗高、膜污染等问题始终制约着

MBR的应用和发展。有研究表明，MBR的曝气能耗

占运行过程中全部能耗的 45%~75%［3-4］。曝气在

MBR 运行过程中起着影响微生物生长和缓解膜污

染的重要作用，若运行参数设置不当，就可能导致

处理效果不佳并造成能量的浪费。

为了更好地缓解MBR膜污染问题，提升其处理

效能，可向 MBR 中投加悬浮填料或吸附介质［5］，其
中粉末活性炭（PAC）具有明显的优势，其所具有的

巨大比表面积和较强的吸附性能，可以为微生物提

供良好的生存空间，形成的生物活性炭（BAC）可强

化对有机物的降解［6-7］。同时，PAC在曝气作用下与

膜表面的接触几率大大增加，与膜表面产生的摩擦

力可以极大地缓解膜污染，因此 PAC被广泛应用于

MBR 强化方面。然而从优化曝气和外加填料的共

同作用下强化MBR运行效能的相关研究较少，综合

考虑减污降碳，也急需寻找出兼顾性能好、成本低、

过滤周期长的最佳运行参数。因此，笔者在不同气

水比、不同 PAC 投加量条件下构建了 6 种工况，通

过对比不同工况下的处理效果、污泥混合液特性及

膜过滤周期的差异，获得可兼顾减污降碳的最佳运

行参数。

1 材料与方法材料与方法

1. 1　试验装置及运行方式

MBR装置如图1所示。试验装置主要包括碳钢

制成的 MBR 反应池（500 mm×280 mm×750 mm）、产

水箱（500 mm×200 mm×750 mm）、原水桶（500 L）、

进水泵（1 台）、产水泵（1 台）、曝气泵（1台）、反洗泵

（1 台）以及电控箱、管路等。

模拟生活污水在原水桶中配制好后，通过进水

泵注入反应池，PVDF 中空纤维膜垂直插入反应池

中，由塑料支架固定。产水泵和膜的出口端连接，

以负压抽吸的方式将处理后的水吸出，排放到产水

箱中，并使用曝气泵给反应池提供氧气。产水泵的

抽停比设置为 10∶3，即每产水 10 min停止 3 min，在
停止出水期间，曝气泵继续工作，直到产水泵再次

启动。PVDF 中空纤维膜的设计通量为 10~25 L/
（m2·h），反冲洗流量为 25~50 L/（m2·h），膜孔径为

0. 05 μm，膜丝内、外径分别为 1、2 mm，膜片有效面

积为 1 m2，运行最高压力约为 30 kPa，pH 允许范围

约为 1~10，运行温度控制在 10~29 ℃。当跨膜压差

（TPM）达到 30 kPa时，将膜拆下，改变装置管路连接

方式，配制 0. 5% 的 NaOH 和 2 000 mg/L 的 NaClO 溶

液对膜进行恢复性化学清洗，清洗后TMP接近于 0，
膜通量恢复至 10~12 L/（m2·h）。运行过程中，通过

液位器控制MBR反应池的有效容积为 80 L左右，调

节流量计，控制膜通量为 10~12 L/（m2·h）以保持

HRT始终为 6 h左右，pH在 6~9之间，室内温度始终

为 15~30 ℃，MLSS 保持在 4 000~12 000 mg/L，将溶

解氧浓度保持在 2~6 mg/L，MBR运行过程中除取样
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图1　MBR装置示意

Fig.1　Schematic diagram of MBR device
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外不进行排泥。试验分为 2组（D1组和 D2组），每组

试验包含 3 种工况。D1组中，PAC 投加量为 1 g/L，
气水比依次为 50∶1、65∶1、80∶1（编号依次为 D1-A、

D1-B、D1-C）。D2组中，PAC 投加量为 2 g/L，气水比

变化与D1相同（编号依次为D2-A、D2-B、D2-C）。每

组试验开始之前清空反应池并进行清洗，取兰州市

某污水处理厂的剩余污泥作为接种污泥，将污泥稀

释至 4 000 mg/L 以后，进行为期 15 d 左右的培养驯

化，当出水 COD、TN、NH4+-N、TP 稳定时，标志培养

驯化成功。

1. 2　试验用水

试验所用原水采用自配生活污水，装置稳定运

行阶段进水 COD 为 400~600 mg/L，TN 为 35~55 mg/
L，NH4+-N为30~45 mg/L，TP为4~8 mg/L。配水所用

药剂均为分析纯，具体如下：葡萄糖为 400 mg/L，乙
酸钠为 60 mg/L，蛋白胨为 40 mg/L，氯化铵为 180 
mg/L，磷酸二氢钾为 20 mg/L，碳酸氢钠为 125 mg/L，
氯化钙为 20 mg/L，七水合硫酸镁为 8 mg/L。原水

pH控制在6~9之间。

1. 3　检测项目及方法

装置运行期间，每隔 2 d 检测进水和出水的

COD、TN、NH4+-N、TP等指标，以及出水的硝态氮和

亚硝态氮；每隔 2 d检测 MLSS、MLVSS、比耗氧速率

（SOUR）和污泥容积指数（SVI），同时检测每种工况

中污泥颗粒的粒径和黏度。此外，每天记录TMP的

变化，恢复性化学清洗前，取一段膜丝，采用扫描电

子显微镜（SEM）观察膜表面的污染情况。其中，采

用快速消解分光光度法测定COD，采用碱性过硫酸

钾消解紫外分光光度法测定TN，采用纳氏试剂分光

光度法测定 NH4+-N，采用钼酸铵分光光度法测定

TP，采用紫外分光光度法测定硝态氮，采用盐酸 α-
萘胺比色法测定亚硝态氮，采用重量法测定 MLSS
和MLVSS，采用溶解氧仪测定 SOUR，采用直接检测

法测定污泥沉降比（SV30）和 SVI，采用激光粒度仪分

析污泥颗粒粒径的分布情况，采用旋转黏度计测定

混合液黏度。

2 结果与讨论结果与讨论

2. 1　气水比对PAC-MBR运行效能的影响

2. 1. 1　对污染物的去除效果

图2为不同工况下对COD的去除效果。可以看

出，D2-C的 COD平均去除率最高。总体来看，D2组

的COD平均去除率和D1组的差别不大，但每组试验

COD 去除率随气水比升高整体上略微增大，工况

D1-A、D1-B、D1-C 的 COD 去除率依次为 94. 59%、

95. 81%、93. 51%，D2组的依次为 92. 28%、92. 73%、

96. 01%。分析原因，气水比的升高可以提升污泥颗

粒间的碰撞几率，增强微生物之间的联系，使微生

物的活动增强。增加 PAC投加量后，在相同气水比

下 D2-A、D2-B 的 COD 去除率略低于 D1-A、D1-B，

D2-C 的 COD 去除率却大于 D1-C，原因可能是增加

PAC 投加量导致了反应池中大量有机物被直接吸

附，此过程在一定程度上影响了微生物的活性，致

使 COD 去除率降低，随运行时间的增加，反应池内

部逐渐形成更为成熟的 BAC体系［8］，活性污泥降解

有机物的能力逐渐增强，COD的去除率有了相对明

显的提升，这一结果也从侧面说明了成熟的BAC体

系降解有机物的能力要强于PAC直接吸附。

不同工况下对 TP 的去除效果如图 3 所示。可

以看出，D2-A 的 TP 去除率最高，约为 86. 06%。总

体来看，不同工况下 TP去除率差异较大，但D1和D2
组中 TP去除率均随着气水比的升高而降低。D1组
的 TP 去除率依次为 49. 65%、31. 64%、17. 48%，D2
组依次为 86. 06%、74. 00%、61. 61%。分析原因，气

水比升高后，大颗粒污泥絮体被打散，破坏了污泥

絮体内部形成的厌氧环境，降低了聚磷菌摄取能量

的能力。此外，装置运行过程中，MBR 除取样外不

排泥，也会导致 TP 去除率降低［2］。同时发现，增加

PAC投加量会使TP去除率明显增大，主要原因在于

PAC可以为聚磷菌提供良好的生长环境，同时 PAC
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图2　不同工况下对COD的去除效果

Fig.2　Removal effect of COD in different working 
conditions
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投加量较大时，在曝气作用下会降低氧传质效率，

增大厌氧区域，强化除磷效果［9］。

图 4 为不同工况下对氮的去除效果。可以看

出，D2-B 的 TN 去除率最高，约为 69. 34%，D2-B 和

D2-C的NH4+-N去除率均较高且相差不大。当气水

比升高至 65∶1 时，TN 去除率增加，D1组由 18. 03%
提升至43. 22%，D2组由22. 47%提升至69. 34%。
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c. NH4+-N
图4　不同工况下对氮的去除效果

Fig.4　Removal effect of nitrogen in different working 
conditions

由图 4（b）、（c）可知，气水比升高后，亚硝酸盐

菌和硝酸盐菌活性增强，出水亚硝态氮浓度接近于

0，硝态氮浓度增加。相应地，NH4+-N 去除率增加，

D1 组中从 69. 17% 增大到 85. 17%，D2 组从 77. 01%
增大到 93. 23%。当气水比升高至 80∶1时，TN去除

率降低，D1 组降低至 8. 17%，D2 组降低至 16. 93%。

分析认为，气水比过大时，污泥絮体破碎，厌氧区域

减少导致反硝化作用减弱，出水硝态氮浓度增加，

但不明显。而在此过程中，NH4+-N去除率进一步增

加，D1组从 85. 17% 增加到 91. 15%，D2组从 93. 23%
增加到 94. 95%。结合 D1 和 D2 的结果可以发现，

PAC 投加量增加后，TN 去除率明显增大，这是因为

PAC 为亚硝酸盐菌和硝酸盐菌提供了更好的生长

环境，出水亚硝态氮浓度有一定的提升，NH4+-N 去

除率随之增加。此外，增加 PAC 投加量后，厌氧区

域反硝化作用增强［10］，出水硝态氮浓度整体呈降低

趋势，进而致使脱氮效果有所提升。

2. 1. 2　污泥混合液特性的变化

①    污泥浓度的变化

不同工况下污泥浓度的变化如图 5所示。可以

看出，试验过程中 MLSS 始终保持在 5 000~9 000 
mg/L之间。随气水比的升高，MLSS呈上升趋势，D1
组由 5 400 mg/L 提升到 6 500 mg/L 左右，D2 组由

6 400 mg/L 提升到 8 000 mg/L 以上。 MLVSS 与

MLSS 的变化趋势相同，在增加到一定程度后基本

维持不变。当 PAC 投加量增加后，MLSS 和 MLVSS
均有明显提升，而MLVSS/MLSS的下降趋势明显，从

D1组的平均值为 0. 741下降到 D2组的 0. 655。分析
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图3　不同工况下对TP的去除效果

Fig.3　Removal effect of TP in different working conditions
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原因，气水比的升高促进了微生物的生长，导致

MLVSS增加，进而致使MLSS增加，PAC投加量的增

加也能够促进这一过程，但无机物浓度的增加量大

于微生物浓度的增加量，导致了无机物积累，这是

MLVSS/MLSS 呈降低趋势的直接原因。而 D2 组中

MLVSS/MLSS 随气水比的升高，其降低程度明显要

大于 D1，这是因为进入秋季后气温骤降，导致微生

物活性降低，其次试验过程中不排泥对污泥活性也

有一定的影响，但运行过程中 MLVSS/MLSS 始终保

持在0. 5~0. 8之间，可见MBR有较好的污泥活性。

②    污泥沉降比和容积指数的变化

不同工况下污泥沉降比及容积指数的变化如

图 6所示。可知，D1和 D2组中，随着气水比的升高，

SV30逐渐减小，D1组从 42%下降至 32%，D2组从 43%
下降至 34%。这是因为较高的曝气量会将污泥絮

体打碎［11］，使活性污泥的团聚性下降，SVI值随之降

低。PAC投加量增加时，整体上看 SV30增加，但幅度

不大，分析原因是增加PAC投加量后微生物活性增

强，产生的胞外聚合物（EPS）增多，使污泥絮体间的

联系加强，团聚性增强［12］，但D2组的SVI平均值低于

D1组，D2-B和D2-C的 SVI平均值在 50 mL/g以下，说

明 MBR 运行过程中活性污泥的沉降性较好，此外

PAC 投量增大后无机物的积累、EPS 产量的增加和

秋季气温降低均导致微生物活性下降。总体来看，

投加PAC可以强化污泥的沉降性能［10］，气水比的升

高不利于污泥沉降，各工况中D1-A活性污泥的沉降

性能好且微生物活性高，SVI 平均值为 78 mL/g，其
次为D2-A，平均值为68 mL/g左右。

③    污泥颗粒粒径的变化

分析不同工况下污泥颗粒的粒径分布情况，结

果表明，D1-A组主要分布在 164~342 μm，占 83%左

右，平均粒径约为 199 μm；D1-B组主要分布在 255~
531 μm，占 84% 左右，平均粒径约为 342 μm；D1-C
组主要分布在 342~955 μm，占 86% 左右，平均粒径

约 为 864 μ m。 D2-A 组 主 要 分 布 在 295~712 和

1 281~1 718 μm，分别占 60%和 20%左右，平均粒径

约为 712 μm；D2-B 组主要分布在 220~615 μm，占

77% 左右，平均粒径约为 426 μm；D2-C组主要分布

在 190~396 μm，占 73% 左右，平均粒径约为 242 
μm。可以看出，随气水比的升高，D1组中污泥粒径

和占比均呈上升趋势，而D2组均呈下降趋势。这是

因为在PAC投量为 1 g/L的条件下，随着气水比的升

高，小粒径污泥的碰撞几率增加，更容易促进大粒

径污泥的形成，在一定程度上缓解了膜污染。当

PAC投加量增加到 2 g/L时，随着曝气产生的剪切力

增大，污泥絮体逐渐变得细碎，这不利于缓解膜污

染，结合前述分析认为，较高的 PAC 投量会在一定

程度上阻断小粒径污泥间的接触。综合分析后认

为，曝气与低投量PAC的耦合作用有利于大粒径污

泥絮体的形成，而曝气与高投量PAC的耦合作用不

利于这一过程，但增大气水比可以形成较强的冲刷

作用，有利于缓解膜污染。

④    混合液黏度的变化

在每个工况的中期和末期检测了混合液的黏

度。经检测，D1-A、D1-B、D1-C的黏度分别为 7. 50、
8. 75 和 7. 75 mPa·s，D2-A、D2-B、D2-C 的黏度分别

为 7. 75、9. 25和 10. 25 mPa·s。从结果上看，D1组的
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图6　不同工况下污泥沉降比及容积指数的变化

Fig.6　Change of SV30 and SVI in different working 
conditions
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黏度呈先上升后下降的趋势，D2组的黏度呈增加趋

势，且 D2组的黏度整体上大于 D1组，可见增加气水

比和 PAC投加量均导致了黏度的上升，这可能是由

于气水比的增加促进了 EPS的产生。有研究表明，

EPS主要由多糖和蛋白质构成［13］，多糖浓度的增加

是导致污泥混合液黏度上升的主要原因，而 PAC可

以促进微生物的活动，提高 EPS 产量，并且 PAC 又

较容易吸附具有疏水性的蛋白质，因此在 EPS不断

分泌的过程中，混合液中多糖与蛋白质的比值逐渐

增大。

⑤    比耗氧速率的变化

经检测，D1-A、D1-B、D1-C 的比耗氧速率分别

为 0. 200、0. 170 和 0. 147 mg/（gSS∙min），D2-A、D2-
B、D2-C 的分别为 0. 246、0. 194 和 0. 176 mg/（gSS ∙
min）。可以看出，随着气水比的升高，D1和 D2组的

比耗氧速率均下降，当 PAC 投加量增大时，比耗氧

速率增高。这是因为气水比的升高会促进微生物

的活动，加速其内源代谢，增加 EPS产量，进而导致

微生物活性下降。PAC 投加量增大时，增强了对

EPS的直接吸附作用，降低了微生物副产物对其本

身的抑制作用。此外，PAC的增加也使得微生物加

强了对副产物的降解作用。

⑥    Zeta电位的变化

不同工况下Zeta电位的变化如图7所示。

对于 D1组而言，当气水比增大到 65∶1 时，Zeta
电位的绝对值增大，说明此时的气水比有利于污泥

颗粒的团聚；气水比继续增大到 80∶1时，污泥絮体

被气流剪切力打散，Zeta电位绝对值下降，污泥絮体

稳定性变差。D2组的 Zeta 电位绝对值随着气水比

的增大呈下降趋势，且整体上略低于 D1组，分析原

因是污泥颗粒之间的联系主要依靠 EPS，EPS 占活

性污泥有机部分的 50%~60%，其表面具有的羟基、

羧基等官能团使活性污泥表面呈负电性，而 PAC主

要吸附 EPS 中疏水性蛋白质［14］，随 PAC 投加量增

加，EPS 含量降低，Zeta 电位的绝对值也降低。此

外，高 PAC 投量下，气水比的增大给 PAC 与污泥絮

体之间带来的冲击作用可能更大，增加了污泥絮体

被破坏的可能性。

2. 2　气水比对PAC-MBR运行周期的影响

TMP 增速按文献［15］计算。结果表明，D1-A、

D1-B、D1-C、D2-A、D2-B、D2-C 的 TMP 增速分别为

4. 437、2. 692、1. 846、8. 282、6. 425、4. 694 kPa/d。
可以看出，气水比的升高可以有效降低 TMP 增速，

延长膜过滤周期。当增加 PAC投量时，TMP增速明

显增大，这是因为 PAC 投量过大后，活性炭颗粒直

接堵塞膜孔，显著增加了膜的过滤阻力。

图 8 为不同工况下的膜污染情况。可以看出，

随着气水比的升高，膜污染程度逐渐减轻，但当

PAC 投加量增大到 2 g/L 时附着在膜表面的污染物

明显增多，细碎的PAC结实地附着在膜表面。

d. D2-A e. D2-B f. D2-C

a. D1-A b. D1-B c. D1-C

图8　不同工况下膜污染情况

Fig.8　Membrane fouling in different working conditions

图 9 为不同工况下膜表面和截面的形貌变化。

可以看出，气水比的升高会使膜表面沉积层逐渐变
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得稀疏，且污泥颗粒越来越细碎导致团聚性变差，

这也是气水比增大导致沉降性能下降的直接原因。

膜截面形貌可以反映膜表面的污染情况，随着气水

比的升高，膜表面沉积层逐渐变得不再致密，这主

要是因为气水比升高使微生物活动加剧，加快了其

对膜表面 EPS的分解，同时更大的剪切力会减少污

染物的沉积［2］。当PAC投加量增大到 2 g/L时，微生

物活性增加，EPS分泌量增大，膜表面污染物明显变

得更加致密，这也是D2组的TMP增速整体上大于D1
组的原因。

3 结论结论

①    随气水比和 PAC投量的增加，COD去除率

逐渐增大，D2-C 的 COD 去除率最高约为 96%，此时

气水比为 80∶1，PAC投加量为 2 g/L。气水比的增加

使 TP 去除率降低，而 PAC 投量增加能够使 TP 去除

率整体上升，D2-A除磷效果最好，去除率约为 86%，

此时气水比为 50∶1，PAC投加量为 2 g/L。气水比和

PAC 投加量的增加均会提升 NH4+-N 和 TN 去除率，

但过高的气水比会降低 TN 去除率，D2-B 的脱氮效

果是几个工况中最好的，NH4+-N去除率达 93. 23%，

TN去除率为 69. 34%左右，此时气水比为 65∶1，PAC
投加量为2 g/L。

②    气水比的升高会改变 PAC-MBR体系活性

污泥颗粒粒径的分布情况，降低其团聚性，促进微

生物生长，但此过程产生的EPS使微生物活性降低，

黏度上升，不利于缓解膜污染。提升PAC投加量可

以改善污泥混合液的特性，这在一定程度上抵消了

提高气水比带来的不利影响。

③    气水比和 PAC 的耦合作用可以有效缓解

膜污染，一方面气水比的升高可以使膜表面受到剪

切力更强的冲刷作用，PAC在气流推动的作用下与

膜表面产生摩擦，从而更好地提升缓解效果；另一

方面，气水比的升高可以促进微生物的活动，强化

其对污染物的降解，在适当气水比条件下，PAC 投

量的增加可以使污泥颗粒粒径变大，以活性炭为核

心的BAC体系更加成熟，延长膜的过滤周期。

④    经分析，D1-B 组的处理效果较好，污泥絮

体相对稳定，且TMP增速较低，PAC投加量也较低，

经济效益好，此时气水比为 65∶1、PAC投加量为 1 g/
L、HRT 为 6 h，污泥浓度为 6 000~7 000 mg/L。若想

进一步提升脱氮除磷效果，可以考虑采用D2-B的运

行条件（气水比为 65∶1、PAC投加量为 2 g/L、HRT为

6 h，污泥浓度为 8 000~9 000 mg/L），此时平均出水

COD 和 NH4+-N 浓度可达一级 A 标准，平均出水 TN
和 TP 浓度接近一级 A 标准，但 PAC 投量和 TMP 增

速的增大会增加运行成本。
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