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内容提要

本书共5章，主要介绍了城镇污水处理厂污泥来源、产量及组成，我国污泥泥质特性及影响因素，污泥的环境风险评估，污泥稳定化指标及技术评估，污泥生物稳定化指标体系研究。
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前言

随着我国经济的发展和环保要求的提高，污水处理设施建设获得高速发展，为实现国家减排目标和污染控制做出了巨大贡献，但伴随污水处理设施的建设投运产生了大量的污泥，污泥汇聚了污水中大部分难以生物降解的污染物，包括重金属、持久性有机物、寄生虫卵等，污染负荷也占污水处理厂进水的1/3 ～1/2。前期由于我国污水处理厂建设存在严重的“重水轻泥”现象，污泥处理处置设施严重滞后，大量的污泥未经过稳定化处理就进入环境，导致近年来国内不断爆发污泥环境污染公共事件，二次污染严重。污泥的稳定化是实现污泥的资源化和无害化，降低污泥在后续处理处置过程中二次污染的重要环节，在污泥的处理处置全链条中非常关键，因此国家颁布的“水十条”特别对污泥稳定化处理提出了明确的要求。由于我国污泥在该方面研究起步较晚，泥质及处理观念和国外的差距大，目前还未形成稳定化程度的指标和评价体系。

鉴于此，本书紧紧围绕污泥生物稳定化核心内容，全面、系统地展开了阐述，重点对影响污泥稳定化因素的泥质特征、污泥环境风险评估、稳定化指标体系分类、现行的国内外稳定化指标等进行了详细的说明。在此基础上，有针对性地对污泥厌氧消化和好氧堆肥两种生物稳定化过程的评价指标和方法进行了探索，并提出了相对应的判断限值，为《城镇污水处理厂污泥稳定化标准》的实施提供了新的思路和方法，为污泥稳定化标准体系建立奠定基础。
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第1章　城镇污水处理厂污泥来源、产量及组成

1.1　污泥来源和分类

污水处理是通过物理、生物和化学等作用把污染物从水中去除的过程，被去除的污染物，如悬浮物（SS）、化学需氧量（COD）、氮、磷、胶体、重金属、病原微生物等，或者通过沉淀、离心、过滤、吸附（化学/生物）、气浮等作用直接与水分离，或者通过微生物同化作用转化为生物体后再与水分离，或者通过混凝沉淀作用与化学沉淀剂同时沉淀分离。这些分离后的污染物可以统称为污泥（图1-1），其中初沉污泥和剩余污泥是我们最为熟悉的；此外，随着污水排放标准的提高，化学沉淀污泥也逐渐增多。


图1-1 污泥来源



由此可以看出，污泥是一种由有机物、细菌菌体、无机颗粒、胶体、水等组成的极其复杂的非均质体，其中未经任何处理的污泥含水率高达95%～99%，如初沉污泥含水率一般为95%～96%，而二沉污泥含水率高达99%以上。因此，污泥是一种呈胶状液体、介于液体和固体之间的浓稠物，具有密度较小、有机物含量高、易腐化发臭、可以用泵运输等特点。

可以根据污泥来源、处理过程、成分差别等对污泥进行分类。

（1）按污水的处理方法或污泥从污水中分离的过程分类

可以分为4类：a．直接通过沉降作用从初沉池排放的初沉污泥；b．由微生物代谢和生物合成，并结合污水中胶体、悬浮物等从二沉池排放的剩余污泥；c．来自生物膜法工艺排出的腐殖污泥，主要是脱落的生物膜；d．采用混凝、化学沉淀等产生的化学污泥。

（2）按污泥在污水厂处理过程的不同产生阶段分类

可以分为生污泥、消化污泥、浓缩污泥、脱水污泥和干化污泥5类。

1）生污泥　也叫新鲜污泥，是指没有经过任何处理的污泥，如上述4种都是生污泥。

2）消化污泥　也叫熟污泥，通常指将生污泥经过厌氧消化处理后得到的比较稳定的污泥，故也可以叫消化污泥。

3）浓缩污泥　指经过气浮、浓缩池等浓缩后的污泥，其含水率一般在95%～97%之间。

4）脱水污泥　经过压滤、离心等手段获得的含水率为80%左右的污泥。但随着技术的发展，目前压滤可以获得含水率为60%～70%的污泥。

5）干化污泥　一般指经过热干化处理得到的污泥，其含水率一般低于50%。

（3）按污泥成分及性质分类

可分为有机污泥和无机污泥两类。其中有机污泥有机物含量高、容易腐化发臭、颗粒较细、密度较小、含水率高且不易脱水。城镇污水处理厂产生的污泥多为有机污泥。而无机污泥颗粒粗大、密度较高、疏水性强、含水率较低且易于脱水，但不易用管道输送。沉砂池以及某些工业废水物理、化学处理过程中的沉淀物均属无机污泥。

1.2　污泥的产量

污泥的产量和污水水质（污水有机物含量及无机固体含量）直接相关，此外，还与污水处理工艺、污水处理要求、温度等因素有关。一般进水水质浓度越高、处理要求越高、温度越低，其产泥量也越大，而具有厌氧工艺、延时曝气等的工艺污泥产量相对较低。按照统计，城镇污水处理过程中污泥产量通常占污水量体积的0.3%～0.5%，或1～3t干污泥/104
 t污水。如果污水处理采用深度处理，污泥量会增加0.5～1倍。初沉池污泥的人日均量（以SS计）为35～50g/d，与水中的悬浮颗粒物和停留时间有关。活性污泥法和生物膜法的剩余污泥泥量（以SS计）分别为45～80g/d和20～40g/d，与初沉池的效率、水中有机物含量、温度和污泥泥龄有关。研究发现，污水原水中大约55%COD、30%～45%N以及90%P进入污泥中（图1-2），这表明污水处理过程中部分有机质未得到充分降解，存留在污泥中，且其中的有机质、N、P营养物质含量高。若经厌氧消化处理，28%COD可以CH4
 的形式得到资源化利用，15%～20%N会以NH4
 +
 -N等形式存在的沼液中，27%COD、5%～10%N和90%P仍留在脱水污泥沼渣中。


图1-2 污水处理厂污水中COD、N、P等的物料平衡关系



污泥产量可采用如下计算公式。

（1）初沉池污泥量计算

[image: ]
 　　（1-1）

式中 V
 ——初沉池污泥产生量，m3
 ；


Q
 max
 ——最大时设计流量，m3
 /d；


C
 1
 ——进水悬浮物浓度，mg/L；


C
 2
 ——出水悬浮物浓度，mg/L；


K
 Z
 ——生活污水量总变化系数；


γ
 ——污泥密度，mg/L，约为1000mg/L；


p
 ——污泥含水率，%；


T
 ——两次排泥时间间隔，d。

初沉池污泥也可按照式（1-2）计算：

[image: ]
 　　（1-2）

式中　Q
 平
 ——平均日污水量，m3
 /d；


η
 SS
 ——初沉池SS去除率，%，一般为40%～60%，取决于停留时间；


X
 0
 ——初沉污泥浓度，mg/L，一般为20～50mg/L。

（2）剩余污泥量计算

剩余污泥量主要由两部分构成：一是由降解有机物所产生的污泥增殖；二是进水中不可降解及惰性悬浮固体的沉积。因此，剩余干污泥量可以用式（1-3）计算：


∆X
 = YQ
 （S
 0
 -S
 e
 ）+（C
 1
 -C
 2
 ）×fQ
 -k
 d
 VX
 v
 　　（1-3）

式中　∆X——系统每日产生的剩余污泥量（以SS计），kg /d；


Y
 ——污泥产率，kg VSS/kg BOD5
 ；


k
 d
 ——衰减系数，d-1
 ；


Q
 ——污水流量，m3
 /d；


S
 0
 、S
 e
 ——进、出水中BOD5
 浓度，kg/m3
 ；


f
 ——SS的污泥转换率，g MLSS/g SS。

德国水协（DWA）修订的单级活性污泥污水处理厂设计规范（DWA-A 131）中给出了剩余污泥量的计算表达式（1-4）。该公式同时考虑了活性污泥代谢过程中惰性残余物及温度修正：
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 　　（1-4）

式中 F
 T
 ——温度修正系数；


X
 SS
 ——进水SS浓度，mg/L；


t
 TS
 ——污泥泥龄，d；


b
 ——衰减系数，d-1
 ，一般取值0.17 d-1
 ；


f
 B
 ——SS中无机物的比例（炽灼残渣），无初沉池建议取值0.3，有初沉池建议取值0.2；


X
 COD,inert
 ——进水中惰性颗粒性COD浓度，mg/L；


X
 COD,BM
 ——生物质中COD浓度，mg/L。

温度修正系数F
 T
 的计算公式为：
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 　　（1-5）
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 　　（1-6）
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 　　（1-7）
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 　　（1-8）

式中 T
 ——曝气池温度，℃；


f
 A
 ——颗粒性COD中惰性组分的比例，建议取值0.3；


Y
 ——污泥产率，g/g（每克可生物降解的COD产生的生物质克数），取值0.67 g/g；


C
 COD,abb
 ——进水中可生物降解的 COD浓度，mg/L；


f
 S
 ——COD中惰性溶解性组分的比例，建议取值0.05；


C
 COD
 ——进水COD浓度，mg/L。

（3）化学污泥产量计算

化学污泥产生量主要包括投加的化学药剂以及所结合的悬浮物、胶体等，受化学剂种类繁多、水质差别等影响，目前没有统一的计算方法。为了比较准确地计算化学污泥产量，建议采用文献法和实验法。

1）文献法　就是通过理论添加药量和单位药量产泥量来确定相关的产率系数，如报道的铁盐和铝盐的产泥系数分别为4～5g SS/g Fe和6～7g SS/g Al。当文献所报道的水质与待计算的水质相近时，该法可以获得比较准确的污泥产量，但因文献所提供的数据一般为范围值，有时计算结果差距较大。

2）实验法　通过实验投加化学药剂并计量、计算实际产泥量为实验法，实验法所计算的污泥产量一般较准确，但需要多次重复实验统计，甚至在水质变化较大的场合要通过长时间实验。此外，对一些现阶段难以取到水样的场合此法难以应用。

1.3　污泥的组分

污泥组成非常复杂，含有碳、氮、磷、钾等营养物质，也含有Ca、Fe、Zn等金属离子以及一些微量元素。宏观上看，污泥组分由5个部分组成：a．由原废水带入的颗粒物质M
 
o

 ；b．栖息在污泥上有活性的微生物群体M
 
a

 ；c．微生物内源代谢、自身氧化残留物，如细胞膜、细胞壁等，为难降解惰性有机物质M
 
e

 ；d．由原废水带入的微生物难降解的惰性有机物质M
 
i

 ；e．污泥的无机组成组分M
 
ii

 ，包括从原废水带入的无机物和微生物体内存在的无机盐类。

1.3.1　微生物群体

微生物群体由细菌、真菌、原生动物、后生动物等组成，其中主要为细菌。污泥微生物群体中影响污泥特性的主要物质为胞外聚合物（Extracellular Polymeric Substances，EPS）。EPS 是由微生物分泌并包围在微生物周围的一大类高分子聚合物的总称，是污泥絮体的主要组成部分，占有机质总量的50%～60%，而细胞仅占有机质总量的2%～20%。EPS 主要包括了微生物絮体、微生物水解及衰亡产物，以及附着在微生物絮体上的污水中有机物等，该类物质主要以C和O元素组成的高分子多糖、蛋白质、核酸、腐殖酸类复杂有机化合物及油脂等形式存在，其中蛋白质和多糖占EPS 总量的70%～80%。EPS 的来源可能有两种：一种是活性污泥在代谢环境基质的过程中产生，这类EPS 的数量和组成受环境中所含物质种类的影响；另一种则来源于细胞本身的新陈代谢和自溶。

在结构上EPS可以分为2种类型（见图1-3）。


图1-3 微生物细胞和胞外聚合物示意



① 微生物絮体最外层，结构松散，可向周围环境扩散，无明显边缘且具有明显流动性的部分称为松散附着的外层，又称黏性聚合物（Loosely Bound EPS，LB-EPS）。

② 位于LB-EPS 内层和细胞体表面之间，各种大分子排列紧密且与细胞壁结合牢固，不宜脱落的称为紧密黏附的内层，又称胞囊聚合物（Tightly Bound EPS，TB-EPS）。

1.3.2　难降解惰性有机物质

污泥中难降解惰性有机物质包含两部分：一部分是溶解性微生物产物，包括微生物内源代谢产物、自身氧化残留物等，如细胞膜、细胞壁等，这些物质是污泥中难降解惰性有机物质的主要组分；另一部分为污泥吸附的来自污水中自身携带的大分子物质，如有机磷农药、芳香族化合物、有机氯化物以及一些长链有机化合物等，这部分物质含量很少，但在一定程度上影响污泥的资源化利用。

溶解性微生物产物（SMP），即可溶态物质，是指微生物在降解污染物的同时通过细胞裂解、细胞膜扩散、合成代谢损失等方式向周围环境中释放的溶解态物质。有些文献将SMP 定义为微生物在降解污染物时利用基质、进行内源呼吸或者应对环境压力的过程中所产生的溶解态有机物，该物质能够在不破坏微生物细胞的情况下与微生物分离，而且微生物细胞离开该物质仍能存活。

从生物学角度可将SMP分为两类。

1）与微生物有关型产物（Biomass Associated Products，BAP）　BAP是微生物在内源呼吸过程中，伴随细胞解体释放出来，与微生物的增殖无关，只与细胞内源呼吸（如细胞裂解、细胞衰亡等）有关，生成速率与生物量水平成正比。

2）与基质利用相关型产物（Utilization Associated Products，UAP）　UAP是微生物在分解基质产生能量、进行自身生长繁殖时释放出的产物，与基质降解、微生物代谢或细胞生长有关，其生长速率与基质的分解速度成正比。

1.3.3 无机组成部分

污泥中无机组成部分主要包括从原废水带入的无机物、投加的无机物和微生物体内存在的无机盐类等。无机组成比例与进水水质和处理工艺等直接相关，因此不同污泥之间差别较大。对一些进水有机质含量高、含砂量少的污水处理厂，其污泥中无机组成相对较少。而对于那些进水无机物含量高、具有深度处理、化学除磷等工艺的污水处理厂，其污泥中无机组分明显很高，甚至高达70%。污泥中无机组分直接影响污泥处理处置的选择，如无机组分过高，难以采用厌氧消化、焚烧等工艺，无机组分中重金属浓度高则不能采用土地利用等方式。

1.4　污泥的性质和指标

污泥是水处理过程中的副产物，它的产量和性质受很多因素影响。从水的来源、用途以及成为废水之后的收集、运输，直到废水处理，都影响着污泥的性质。因此，污泥是一种复杂产物，每个污水厂的污泥性质大不相同。只有了解了污泥的特性，才能更好地处理处置和利用污泥。为了更好地体现不同污泥的特性差别，人们提出了诸如物理指标、化学指标、生物指标等多个表征污泥性质的指标。

① 物理指标参数提供了污泥可加工性和可操作性的一般信息。

② 化学指标参数与污泥中的营养元素以及有毒化合物等有关，为污泥的能源、资源化利用提供依据。

③ 生物指标参数显示了污泥的微生物活性以及病原体的含量，可用来评估污泥利用的安全性。

1.4.1　物理指标

1.4.1.1　含水率

污泥中所含水分质量与污泥总质量的百分比称为污泥的含水率［见式（1-9）］，相应的固体物质在污泥中的质量分数则称为含固率。污水处理厂排放的污泥一般有很高的含水率，相对密度接近于1，与不溶性颗粒物的组成和大小有关。颗粒越小，有机物含量越高，则污泥的含水率也越高。
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 　　（1-9）

式中 P
 ——污泥含水率，%；


m
 W
 ——污泥的水分质量，kg；


m
 S
 ——污泥的总固体质量，kg。

污泥中的水有间隙水、毛细水、表面吸附水和内部/结合水4种存在形式。

1）间隙水　是指颗粒间隙中的游离水，约占污泥水分的70%，可通过重力沉降与泥粒分离。

2）毛细水　是指在高度密集的细小污泥颗粒周围的水，由毛细管现象形成，约占污泥水分的20%，可通过施加离心力、负压力等外力来破坏毛细管表面张力而分离。

3）表面吸附水　是指在污泥颗粒表面附着的水分，常在胶体状颗粒表面上出现，需用混凝方法分离。

4）内部/结合水　是指污泥颗粒细胞内部水分或者是无机污泥中金属化合物所带的结晶水等，可用热力方法将其转变为外部水，也可通过生物分解手段去除。

不同含水率污泥物理性状不同，含水率为80%左右呈现柔软塑态，不易流动；含水率60%左右几乎为固体状态；含水率为35%左右则为聚散状态；当含水率为10%左右时污泥呈现粉末状（图1-4）。


图1-4 污泥含水率和污泥体积的关系



污泥含水率与污泥体积密切相关（图1-4），通过含水率可以立即估算出污泥脱水过程中污泥体积的减少量，见式（1-10）。若污泥含水率从95%降低到90%，则污泥体积缩小了1/2；如果含水率从95%降低到80%，污泥体积减小到原来的1/4。
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式中 S
 1
 、S
 2
 ——污泥浓缩前后污泥含固率；


m
 1
 、m
 2
 ——污泥浓缩前后污泥质量；


P
 1
 、P
 2
 ——污泥浓缩前后污泥含水率；


V
 1
 、V
 2
 ——污泥浓缩前后污泥体积。

1.4.1.2　含固率/干固体质量

如前所述，未经脱水、干化等处理的污泥中90%以上都是水，剩下称之为含固率，是干固体物质在污泥中的质量分数，与含水率相对应。干固体质量是污泥处理处置过程中最主要的特征之一。

1.4.1.3　含砂量

城市污水处理厂进水中往往携带一定量的砂粒，这些砂粒大部分会进入污泥中。无机砂粒的存在不仅会对污泥脱水机和污泥泵产生磨损，堵塞污泥管道，还会直接导致污泥有机质含量降低（图1-5），从而影响污泥的厌氧消化过程。


图1-5 污水砂含量对污泥泥质的影响



在排水系统比较完善的国家，污水携带的砂含量较低，从而污泥中含砂量也比较低，且砂的粒径一般都大于200μm。但由于排水系统不完善，我国污泥中含砂量普遍较高，且粒径小于200μm的砂占了90%以上。图1-6为中国某市城镇污水厂污泥中砂的粒度累积密度分布。


图1-6 中国某市城镇污水处理厂污泥中砂的粒度累积密度分布



1.4.1.4　浓缩性能和沉降性能

将污泥混合液静置放于量筒中，污泥中的间隙水会被慢慢地释放出来，而缓慢的搅拌会促进这个释放过程。一般采用容量为1L的量筒，放置30min，沉淀污泥与所取混合液之体积比为污泥沉降比，又称污泥沉降体积（SV
 30
 ），以mL/L表示（图1-7）。
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式中　SV
 ——污泥沉降比，%；


h
 
S

 ——污泥高度，mm；


H
 ——混合液高度，mm；
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式中　X
 0
 ——污泥干重，g


图1-7 污泥沉降比及污泥体积指数测定示意



通过观察污泥沉降比可以发现污泥性状的很多问题，例如上清液是否清澈、是否含有难沉悬浮絮体、是否发生污泥膨胀、絮体粒径大小及紧凑程度等。

由于SV
 30
 受到污泥浓度的影响，通常采用污泥体积指数（SVI）指标来衡量活性污泥沉降性能，该指标是指曝气池混合液静沉30min后，相应的1g干污泥所占的体积，单位为mL/g。

污泥体积指数能较好地反映出活性污泥的松散程度和凝聚沉降性能。指数小于100mL/g表示污泥沉降性能很好，在100～150mL/g之间表示沉降性能一般，在150～300mL/g之间表示沉降性能不好。若污泥体积指数> 300mg/L，说明可能发生污泥膨胀。

1.4.1.5　脱水性能

为了便于污泥的运输、处理和处置，需要对污泥进行脱水处理，脱水的难易程度用脱水性能来表示。由于城镇污泥中含有大量的胶状物质，所以和其他污泥相比，在相同消化度的情况下城镇污泥的脱水性能只能算一般（消化程度好）或者比较差（未完全消化）。机械脱水的原理是通过施加自然或者人工（离心机）的重力场以及正负压力（真空或者压力过滤机）来去除污泥中的间隙水、吸附水和毛细水。污泥脱水的难易程度或脱水性能通常可用污泥比阻（γ
 ）或毛细吸水时间（Capillary Suction Time，CST）来衡量。

污泥比阻γ
 的物理意义是：在1m2
 过滤面积上截留1kg干泥时滤液通过滤纸时所克服的阻力，单位为s2
 /g，在工程单位制中其量纲为cm/g，可用于确定最佳的混凝剂及其投加量，以及最合理的过滤压力和用来计算过滤产率等。污泥比阻越大，脱水性能越差。一般城镇污泥比阻值在109
 ～1013
 之间，消化污泥的值为1011
 ，而初沉污泥要高1～2个数量级。通过添加混凝剂可以将污泥比阻降低1～2个数量级。

污泥毛细吸水时间（CST）是衡量污泥脱水性的另一个指标，系指污泥中毛细水在滤纸上渗透1cm所需要的时间。常用CST测定仪进行测定，主要由泥样容器、吸水滤纸和计时器三部分组成，其测定简便、测定速度快、测定结果较稳定，但容易受污泥含水率的影响。毛细吸水时间越大，表明污泥的脱水性能越差。一般情况下，当毛细吸水时间小于20s时脱水较容易。然而绝大多数处理厂的初沉污泥和剩余污泥，其毛细吸水时间均在20s以上，需经调理才能进行后续的机械脱水处理。

1.4.1.6　可压缩性能

城镇污泥难以压缩，但在一定压力下仍可表现出一定的压缩性，可以用压缩指数表示。一般城镇污泥的可压缩性能值处于0.6～0.9之间，当压缩指数为0时表示不可压缩。根据可压缩性能可确定该污泥用何种压滤机脱水。对于可压缩性能好的污泥来说，用一般的真空过滤机就可以压缩。而可压缩性能差的污泥需要较高的过滤压力，因此用箱式压滤机和带式压滤机更好些。

污泥的压缩指数与污泥比阻、过滤常数、黏度等有直接关系，可用式（1-13）表示：

[image: ]
 　　（1-13）

式中 K
 ——过滤常数，m2
 /s，与物料性质及过滤推动力均有关；


S
 ——压缩指数，无因次，一般情况下S
 =0～1；

Δp
 ——过滤总推动力，Pa；


r
 0
 ——单位压强差下滤饼的比阻，与压强无关，由实验测定；


μ
 ——流体黏度，Pa·s；


ϕ
 ——滤饼体积与相应的滤液体积之比，无因次。

在不同的压差（Δp
 ）下测定过滤常数（K
 ）值，以（lgK
 ）为纵坐标，以（lgΔp
 ）为横坐标，在直角坐标纸上可得一直线。从斜率中可得S
 ，从截距中可解出r
 0
 。

1.4.1.7　粒度分布

污泥中粒度分布可以采用沉降速度计算法、湿式筛分析法、显微镜成像法、激光粒度测定法等，其中筛分法是当前最常用的方法。一般情况下，污泥絮体的平均粒径随泥龄的延长呈逐渐减小的趋势，且粒度分布越来越均匀。初沉污泥中大颗粒和小颗粒占很大的比例，而消化污泥中的颗粒比较均匀。这是由于在消化过程中大颗粒中的有机物被消化分解，而小颗粒中的有机物被完全分解，或者相互凝聚成大颗粒。

1.4.1.8　黏度/流变特性

黏度是表征流体流动性能的一个参数。在污泥处理处置过程中，涉及运输、储存、搅拌、填埋、沉淀、脱水等环节，都与污泥的流动性能有关。例如在污水处理环节中，污泥管路的经济流速、传输泵的选择、储存及填埋的土工稳定性、沉淀池的流动情况等取决于污泥的流体动力特性；污泥厌氧消化工艺中，为了提高产气量，新加入的污泥要与原污泥混合均匀，减少死区和短路，此时污泥的流体动力特性对传质有重要影响；污泥热水解预处理中，要对污泥进行搅拌，使污泥与蒸汽充分接触，通过对流和导热使热量传递到整个反应釜，此时污泥的流体动力特性对传热有重要影响。

浓度较低的污泥（<2%）与牛顿流体相近，当污泥浓度达到3%以上时则表现为非牛顿流体，呈现假塑性特征，即，随着剪切速率的增加，黏度降低（图1-8），多数污泥可用Ostwald模型［式（1-14）］拟合。有些种类的污泥存在屈服应力，多数污泥可用Herschel-Bulkey模型［式（1-15）］拟合。这时我们把剪切应力与剪切速率的比值称为污泥的表面黏度［式（1-16）］。在刚开始剪切的时候测得的表观黏度比较大，随着剪切的进行表观黏度逐渐减小至稳定，但在剪切作用取消后要滞后一段时间才恢复到原来状态。此外，污泥的表观黏度与温度、浓度等具有重要关系。污泥表面黏度的测量方法主要有毛细管法、落球法和旋筒法等，此外还有平动法、振动法和光干涉法等。


τ
 = Kγ
 
n

 　　（1-14）


τ
 = τ
 
y

 +Kγ
 
n

 　　（1-15）


μ
 = [image: ]
 　　（1-16）

式中 τ
 ——剪切应力，Pa；


γ
 ——剪切速率，s-1
 ；


τ
 
y

 ——屈服应力，Pa；


K
 ——稠度系数，Pa·s；


n
 ——流动特性指数。


图1-8 污泥6.8%和5.15%浓度下剪切应力和黏度随剪切速率的变化情况



1.4.1.9　相对密度

污泥相对密度是指污泥的质量与同体积水质量的比值。污泥相对密度主要取决于含水率和污泥中固体组分的比例。固体组分的比例越大，含水率越低，则污泥的相对密度也就越大。城镇污水及其类似污水处理系统排出的污泥相对密度一般略大于1。工业废水处理系统排出的污泥相对密度往往较大。污泥相对密度ρ
 与其组分之间的存在如下关系：
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式中 w
 
i

 ——污泥中第i
 项组分的质量分数，%；


ρ
 
i

 ——污泥中第i
 项组分的相对密度。

若污泥仅含有一种固体成分（或近似为一种成分），且含水率为P
 （%），则上式可简化如下：
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式中　ρ
 1
 ——固体相对密度；


ρ
 2
 ——水的相对密度。

一般城市污泥中固体相对密度ρ
 1
 为2.5，若含水率为98%，则由式（1-15）可知该污泥相对密度约为1.012。

1.4.1.10　热值/燃烧值

污泥热值一般可以分为低位热值、高位热值。污泥低位热值是指单位质量污泥完全燃烧时，当燃烧产物恢复到反应前污泥所处温度、压力状态，并扣除其中水分汽化吸热量后，放出的热量；污泥高位热值则不扣除水分汽化吸热量，而实验室直接测定的污泥热值通常是污泥的干基热值/燃烧值。污泥干基热值与污泥中有机质含量直接相关，城镇污泥的VSS/SS和燃烧值之间的关系见图1-9。近似可得，每克VSS相当于26kJ燃烧值。污泥低位热值与含水率直接相关，含水率越高，污泥热值越低（图1-10）。


图1-9 VSS/SS和实验测得的燃烧值之间的关系




图1-10 污泥含水率和污泥热值的关系



1.4.2　化学指标

1.4.2.1　pH值

如果没有工业污染源，城镇生污泥的pH值大约为7，消化污泥一般稍偏碱性（pH=7.0～7.5），初沉污泥或者“发酵”污泥稍偏酸性（pH=6.0）。

1.4.2.2　烧失量/有机物含量

烧失量是指挥发性固体，代表了污泥中有机物的含量，是将污泥中的固体物质在高温焚烧时以气体形式逸出的那部分固体量。对于污泥消化来说，测定烧失量比测定干固体物质更加重要。根据烧失量可以获得污泥在灼烧后失去的质量百分比，算出污泥中所含可降解有机物的含量。但是烧失量中也包括了化学结合水以及挥发性无机化合物如铵化合物等，因此特别是对于工业污泥来说，把有机物质与烧失量等同起来并不完全正确。但是对于一般的城镇污泥，烧失量对于评估消化池的负荷和天然气产量具有非常重要的意义。

从有机物成分来讲，污泥中的有机物包括蛋白质、脂肪、多糖和其他一些有机物，如腐殖质、糖醛酸、核酸等，它们在一般城镇污泥中的比例关系见图1-11。


图1-11 污泥的有机物组成



对于污泥有机成分有两种测定方法：《城市污水处理厂污泥检验方法》（CJ/T 221—2005）中采用重量法对污泥有机物含量进行测定；《城镇污水处理厂污染物排放标准》（GB 18918—2002）中采用重铬酸钾法测定污泥中的有机成分。但用这些方法都不能准确测得污泥中的有机物含量，单质碳或多或少会被包括在里面。

1.4.2.3　灰分

灰分指的是经灼烧后剩下的那部分固体量，又称为固定固体，可以通过高温烘干、焚烧称重测得。灰分代表了污泥中无机物的含量，大部分含量为砂。由于无机物在消化过程中不受影响，因此消化污泥中的灰分一般来说大于未消化污泥。合流污水中的污泥灰分也要大于纯生活污水的污泥灰分。

1.4.2.4　碱度

城镇污泥中因为存在着各种不同的缓冲系统而拥有中和一定量酸性物质的能力，其中主要还是碳酸盐和碳酸氢盐在参与缓冲作用。碱度的单位是mmol/L，也可以为mg/L CaCO3
 。一般情况下它是在从污泥悬浮物中分离出来的上清液中测定得出的。然而，由于这些污泥悬浮物还保留一定量的酸性物质（例如不溶性碳酸钙的含量），所以使得污泥的酸的消耗量约为上清液的2倍。

污泥的缓冲系统（除了碳酸根/碳酸氢根系统，还有NH3
 /
 ，还包括一些蛋白质化合物）对于保持沼气发酵过程中的微碱性环境是非常重要的，因为它们在有机物降解过程中能够中和作为中间产物产生的挥发性酸性物质，从而防止因为沼气发酵过程中pH值的降低而带来的不利影响。但其缺点是会在污泥脱水过程中消耗部分的调理药剂。

1.4.2.5　挥发酸

脂肪酸是污泥厌氧发酵过程的一种重要的中间产物，由于它易挥发，也被称为挥发酸，以mg/L CH3
 COOH（乙酸）的形式表示，或者是mmol/L有机酸，它的量对于污泥的厌氧发酵有重要意义。如果处理装置中的有机酸量突然增大，超过正常数值，那表示进料的有机物含量过高或者对甲烷菌有毒害作用，这首先会造成设备中的有机酸量过高，然后会体现在pH值和产气量的降低，以及沼气中的二氧化碳含量升高上。

1.4.2.6　重金属指标与其他干扰物质指标

污水处理厂分离出来的污泥可能会含有某些成分，如重金属、氯代物、矿物油、溴代物、苯系物等，这些成分会对污泥消化和污泥脱水产生干扰并且不利于污泥的土地应用。单纯的生活污水污泥中的干扰物质较少，主要为抗生素类物质、个人护理用品残留物等。而一旦污水处理厂混有工业废水，则污泥中存在的重金属及相关干扰物质会相对增加，尽管这些重金属、干扰物质因对污水生物处理有影响而在预处理阶段会被部分去除，但由于污泥的富集作用导致污泥中的浓度相对较高，会影响到后续的污泥处理和处置。表1-1给出了对消化过程有毒害作用的污水成分及其限制浓度。


表1-1 对消化过程有毒害作用的污水成分及其限制浓度


① 对金属来说在污水中浓度是指其可溶性盐。



1.4.3　卫生学指标

污泥中的卫生学指标通常指细菌总数、粪大肠菌群、寄生虫卵含量等。由于污泥来自生活污水，因此污泥中含有从人体内代谢排出的各种病原微生物和寄生虫卵等，卫生条件很差。若将污泥直接用于农、林再利用，其中的病原微生物和寄生虫等可能通过各种途径传播，污染土壤、空气和水源，加速植物病害的传播，并可能通过皮肤接触、呼吸和食物链危胁人畜健康。因此测定污泥中细菌总数、粪大肠菌群、寄生虫卵含量和蛔虫卵死亡率对判断污泥被污染程度和污水处理厂污泥排放是否符合标准具有重要的意义。

在一个运行良好的厌氧稳定处理中，病原微生物不仅不能繁殖，甚至可能会死亡，或者毒性减弱，寄生虫卵在消化过程中也会被杀死或失去活性。若对污泥进行合适的好氧稳定（堆肥）处理，既可以灭杀污泥中的致病微生物和寄生虫卵，又不会破坏污泥中的植物养分。但是要使污泥绝对安全，就必须进行杀菌处理（70℃）或者加热干燥（100℃以上）。

1.4.4　养分指标

污泥中含有大量的营养物质（氮、磷、钾等），因此可作为肥料。污泥中的腐殖质能明显地改善土壤的物理、化学性质，提高土壤的微生物活性，改善土壤的结构，提高保水能力和抗蚀性能，是良好的土壤改良剂。此外，污泥中的微量元素对植物生长也是必需的。


第2章　我国污泥泥质特性及影响因素

近年来，我国经济快速发展，城市化进程加快的同时污水处理设施建设步伐加快，截至2016年年底，全国范围内城市、县已累计建成城镇污水处理厂3976座，年污水处理量累计达到6.2×1010
 m3
 ，剩余污泥总产量高达4.0×107
 t（含水率以80%计，按照每10000m3
 污水产泥量5～10t），即湿泥产量约9.5×104
 t/d，污泥产量还在以每年10%～15%的速度增加。按照预测，到2020年全国污泥年产量（含水率以80%计）将会突破6.0×107
 t。

现阶段污水处理技术较为成熟，而作为城市污水处理系统的重要组成部分——污泥的处理处置技术还处于起步阶段且发展缓慢。目前我国污水厂建设仍存在严重的“重水轻泥”现象，导致污泥大量积压，其未能得到合理安全的处理处置。大部分污泥没有经过严格的无害化处理直接填埋，对土地造成了二次污染，部分地区还出现将未经处理的污泥随意丢弃至荒山、河道中，造成恶劣的社会影响，在降低污水处理系统有效处理能力的同时也对人类活动和生态环境构成严重威胁。据统计，2015年，我国85%以上的污水处理厂的污泥没有得到安全的处置，污泥无害化处置率低于25%，与我国污水无害化处理率77.5%的现状差距较大。

污泥泥质特性是污泥处理处置技术和方法选择的决定性因素之一，因此国内一些处理处置技术对污泥的一些指标如含水率、有机质含量、重金属浓度等都有了限制。鉴于此，国内很多研究学者对我国污泥指标特性进行了相关研究，基本了解了我国污泥泥质的特性，但我国范围内因地域、生活方式等的不同，城市污水厂的污泥具有不同的泥质特征，且随着当地经济发展，产业结构的变化，以及污水排放标准的提高，其泥质都会发生较大的变化。本章通过实地调研测试的方式，结合国内已有的污泥泥质特性，对我国污泥泥质特性指标及其影响因素进行了分析。

2.1　调研污水厂概况及样品测试

2.1.1　调研污水处理厂概况

对全国范围内30座典型的污水处理厂进行调研，调研区域包括长江中下游流域12座城镇生活污水厂、三峡库区及其上游流域4座城镇生活污水厂，淮河流域4座城镇生活污水厂，辽河流域3座城镇生活污水厂，珠江流域和滇池流域共4座城镇生活污水厂以及东南诸河流域3座城镇生活污水厂。通过取样检测，对其脱水污泥泥质基本特性、营养成分及重金属含量及影响因素进行分析，同时进行了污泥重金属污染风险评价。具体污水厂概况如表2-1所列。调研所选30座污水厂在排水体制、设计规模、二级处理工艺、排放标准、工业废水比例以及服务人口和面积等不同方面均有涉及，具体每种情况所占比例如表2-2所列。





表2-2 调研污水厂分类比例统计




2.1.2　污泥样品测试说明

按规定时间取各污水厂脱水机房脱水污泥样品，每个污水厂污泥样品取2～3kg装入聚乙烯自封袋，寄送至实验室，采回的污泥样品进行冰冻干燥后磨细，过100目筛，存于干燥容器中备用，测定具体指标。

全部样品为防止采样过程中人为原因导致的样品污染，样品的混合、装袋、粉碎、研磨等处理均使用木头、塑料、橡胶等材料的工具。

实验过程中指标除个别外，均采用标准检测分析方法（表2-3）按指定步骤测试得到，包括基本泥质指标、营养元素及重金属指标等。


表2-3 指标检测分析方法




其中污泥中砂/TS、砂/IS（IS为干污泥中无机质含量）测试采用德国DWA报道的标准方法，具体如下：

将样品在105o
 C烘干，（550o
 C±50o
 C）灼烧，剩余残渣用32%的盐酸浸泡，快速滤纸过滤，同时用32%的盐酸反复淋洗滤渣，直至滤液颜色基本不变为止。

该方法的主要原理即首先按照标准方法实现有机质的去除，盐酸浸泡淋洗的目的是将灼烧残渣中由污水处理过程中产生的沉积物及溶解度较小的盐类溶解，剩余物质即为较为纯净的砂粒。

2.2　污泥泥质特性

污泥基本指标主要包括污泥含水率、pH值和有机质含量。正常情况下，城市污泥处理厂污泥的pH值基本为6.5～7.5，只有那些采用生石灰干化脱水的污泥pH才呈现高碱性。通过对30座水厂脱水污泥pH值的检测，发现pH值为6.6～8.2，平均值为7.1，标准偏差0.2，说明污泥pH基本呈现中性且比较稳定。

2.2.1　基本指标特征

2.2.1.1　含水率

我国剩余活性污泥含水率为99.2%～99.5%，污泥颗粒较小，相对密度和水相近，为1.002～1.006，属于亲水性物质；初沉污泥含水率为96%～98%。污泥含水率直接影响污泥处理处置方法的选择（表2-4），但在调研过程中发现，采用常规板框压滤的脱水污泥，其含水率一般在75%左右，常规带式压滤则基本为80%以上，而采用离心脱水机械含水率通常在80%左右，只有经过石灰或高压脱水的污泥含水率才能达到60%以下。因此当前污水处理厂脱水污泥含水率大部分不能满足污泥填埋处置的要求，通常需要进一步采用干化等技术方法来减少污泥含水率。


表2-4 污泥处置不同标准对含水率要求




2.2.1.2　污泥有机质含量

有机质的含量对污泥的资源化能源化是很重要的指标，该指标的高低决定了污泥处理处置的经济效益。污泥有机质决定了污泥的热值和可消化性。有机质含量越高，污泥的热值也好，可消化性就越好，可利用价值就越高。

污泥中有机质含量用挥发性固体（VS）来表示。不同城市区域、不同污水厂、不同时期、不同季节污泥中的有机质含量和组分都有所不同。在发达国家，城市污水处理厂初沉污泥的有机质含量在60%～90%，剩余污泥有机质含量在60%～80%；而由于我国居民饮食结构和生活习惯以及排水管网等因素，文献报道的初沉污泥有机质含量在30%～60%，剩余污泥有机质含量不同地区差异较大，在30%～80%之间。李艳霞等研究了国内16个城市29个污水处理厂污泥的有机质情况，结果显示干污泥中有机质含量为38.4%±12.7%。而根据30座污水处理厂脱水污泥检测结果，污泥有机质平均含量为42.5%±10.4%，相比李艳霞等研究结果稍有增高。具体各座水厂的污泥有机质含量见图2-1。从图2-1可以看出，30座污水处理厂有机质含量普遍偏低，大部分在50%以下，其中湖南、山东、四川、贵州、广东等地个别污水处理厂的污泥有机质含量甚至低于40%。我国城市污水收集设施不完善，有一部分水未进入下水道，而有一部分地下水反渗到污水管道，很大程度上造成我国城市污泥有机质含量偏低。


图2-1 污水处理厂污泥有机质含量对比



分析污水处理厂服务范围、人口、排放标准、核心工艺等与污泥有机质含量的关系，发现季节会对污泥泥质有着一定的影响，不同季节不同区域污水处理厂脱水污泥的有机质含量变化见图2-2～图2-8。总体来看，各区域脱水污泥冬、春季有机质含量较高，而夏、秋季相对较低，结合进水水质可以看出，污泥中有机质含量主要与进水直接相关，一般进水水质BOD越高，则污泥有机质含量也较高。由于我国排水体制大多采用合流和混流制，因此污水处理厂进水水质受雨水影响较大，而根据中国统计年鉴降雨量可知，这些流域的降雨量主要集中于夏季和秋季，从而导致此阶段污水处理厂进水BOD较低，从而其脱水污泥有机质含量也较低。


图2-2 长江中下游流域脱水污泥有机质含量季节变化




图2-3 淮河流域脱水污泥有机质含量季节变化




图2-4 三峡库区流域脱水污泥泥质随季节变化




图2-5 辽河流域脱水污泥泥质随季节变化




图2-6 珠江流域脱水污泥泥质随季节变化




图2-7 滇池流域脱水污泥泥质随季节变化




图2-8 东南诸河流域脱水污泥泥质随季节变化



2.2.2 营养元素

城市污泥中含有丰富的N、P和K等营养元素，还含有丰富的维持植物正常生长的多种微量元素B和Mo等。与国外污水厂污泥相比，我国城市污泥含有氮和磷等养分平均值均高于美国城市污泥，尤其是磷和氮含量普遍较高。我国城市污泥中总氮、总磷和总钾平均含量分别为29.6g/kg、22.2g/kg和5.83g/kg（有的文献为27.1g/kg、14.3g/kg和6.9g/kg），均超过国家堆肥要求的养分标准，且随着我国经济的发展以及人们环保意识的提高，污水处理事业的发展迅速，部分城市污水处理厂采用了更加有效的污水深度处理技术——脱氮除磷等深度污水处理工艺，污水氮、磷的去除率明显提高，而污泥中的氮、磷含量明显增加。而对应美国的总氮、总磷和总钾平均含量分别为26.0g/kg、8.1g/kg和4.0g/kg。另据资料表明，丹麦、德国、法国和芬兰等国家城市污泥组分也逐年发生变化，其氮、磷含量总体呈增加的趋势。

由于我国幅员辽阔，各地产业结构、生活习惯大有不同，因此不同区域污泥中的营养元素含量也差异明显（表2-5），而本次调研结果也表明，污泥中营养元素含量差异性较大（表2-6）。为了更清楚地表示不同区域和不同季节营养元素的变化，将调研数据进行分析所得结果如图2-9～图2-12所示。


表2-5 我国不同地区污水厂城市污泥养分含量

单位：g/kg





表2-6 30座城镇污水厂污泥营养元素含量

单位：g/kg





图2-9 不同区域城镇污水厂污泥营养元素含量




图2-10 不同季节TN的变化




图2-11 不同季节TP的变化




图2-12 不同季节TK的变化



城镇污水厂中氮、磷、钾的来源主要是人体排泄物，由图2-9可以看出，淮河、辽河两地污泥中营养元素含量较高，其他各地区相差并不大，这与各地进水水质基本对应。调研发现，污水处理厂春、冬季污泥氮含量高于夏、秋季，这可能是因为冬季温度偏低，微生物合成作用增加，内源分解少，导致污泥含氮量增加。对于磷来说，冬季污泥中含磷量最高，而其他3个季节基本相似。污泥中钾的含量在春、夏季较高，而秋、冬季较低。

2.2.3　重金属

在污水的处理过程中，污水中大部分的重金属会转移到污泥中，污泥重金属制约了污泥的土地资源化利用。重金属具有剂量小、危害大、易富集等的特点，是限制污泥土地利用最主要的因素。城镇污泥中的重金属主要来源于3个方面：a．污水输送管道的老化产生的重金属随着污水进入污泥中；b．生产生活中所产生废气中含有重金属离子，随着降水进入污水中；c．某些行业（电镀、冶金、制革等）废水进入污水处理厂。污泥中有85%～95%的重金属附着于生物团上，5%～15%的重金属存在于矿物颗粒和有机碎屑颗粒物上，很少一部分重金属存在于可溶态和胶状的有机物质上。

污泥中重金属种类和含量因城市生活、生产特点的不同而异，我国城市污泥中主要含有Cu、Zn、Cd、Ni、Cr、Pb、和As等有毒有害重金属。陈同斌等研究结果表明Zn 是我国城市污泥中平均含量最高的重金属元素，其次是Cu、Cr，而毒性较大的元素Hg、Cd、As含量通常较低，一般在几到十几mg/kg。70%统计样本表明，As 含量在20mg/kg以内，Cd、Cr、Cu、Hg、Ni、Pb、Zn 含量分别在218mg/kg、250mg/kg、417mg/kg、5mg/kg、75mg/kg、130mg/kg、1701mg/kg以内，而根据30座污水处理厂脱水污泥的检测，Cd、Hg、Ni、Zn的浓度含量低于上述值，而As、Cr、Cu、Pb 4种重金属平均值要明显高于上述值（表2-7）。一方面随着产业结构的变化，污水中的重金属种类和浓度发生了改变；另一方面，本次调研的污水处理厂不同，各种重金属在污泥中的浓度差异明显，这由表2-7标准差可以明显看出。


表2-7　30座城市污泥重金属含量统计结果

单位：mg/kg


注：ND表示未检出。



对不同地区城镇污水厂污泥重金属含量分析，分析结果显示各重金属在不同流域污水厂污泥中的含量差别较大，且相同区域不同污水处理厂脱水污泥中重金属含量也相差悬殊。总体看Zn和Cu的含量最高，其次为Cr、Pb和Ni，As、Cd和Hg的含量最少，且基本符合不同地区污水厂污泥中重金属含量从As、Cd至Hg依次递减。

不同区域的脱水污泥中重金属浓度随着季节有着一定的变化（表2-8），但是变化没有呈现出一定的规律性，污水厂污泥中重金属含量的变化主要由重金属来源变化决定，例如工厂的运行生产状况、工厂排放废水的量等，因此要减少污泥中的重金属含量，应加强进水控制，尤其是那些混有工业废水的污水处理厂。


表2-8 不同地区城镇污水厂污泥重金属随季节变化含量比较

单位：mg/kg




2.2.4　含砂量

由2.2.1部分可知，我国城市污泥有机质含量普遍偏低，且雨水是其中一个重要的影响因素。雨水进入污水处理厂，不仅使得进水有机物浓度降低，且会将一些细砂等无机物带入。无机细砂的存在不仅降低了污泥有机质含量，而且影响污泥在脱水、厌氧消化等过程中的正常运行。对国内22座污水处理厂脱水污泥含砂量进行跟踪检测，以了解不同地区、不同类型城市污水处理厂的泥质特性及变化规律。

2.2.4.1　脱水污泥含砂量不同区域空间变化特征

图2-13为22座污水处理厂脱水污泥中无机砂/TS和砂/IS含量的变化。由图2-13可以看出，各污水处理厂脱水污泥中砂占总固体的15%～53%，而在无机物中占30%～80%，可以说砂是导致我国脱水污泥有机质含量低的主要原因。


图2-13 22座污水处理厂脱水污泥含砂量变化



湖南、安徽、江苏、浙江、上海为我国长江中下游地区，该区脱水污泥中含砂量最高为湖南A厂，上海C厂含砂量最低。砂/IS有一定的规律性，除浙江A厂以及上海A、C两厂低于50%外，其余污水厂污泥无机质中含砂量均较高，均在70%左右。这是由于长江中下游流域水系发达，降雨量较大，排水体制均为合流制或混流制，城市多处于高速发展中，基础施工建设较多，污水中易混入较多泥砂，使得污泥含砂量升高。

四川和贵州作为三峡库区及其上游流域的代表，含砂量最高为48.7%的脱水污泥来自四川A厂，而贵州B厂含砂量最低为24.7%。四川的2座污水厂污泥无机质中含砂量较高，砂/IS在75%～78%，而贵州的2座污水厂无机质中含砂量相对较低。三峡库区及其上游流域属水土流失敏感性较高的区域，进水中无机颗粒主要来自径流冲刷。四川地区地处丘陵地带，土壤成分以石英为主，即土壤中不可酸溶成分高，约90%，与污泥无机质中不可酸溶成分高相一致。贵州地区是典型的碳酸盐岩地区，碳酸盐岩成分以CaO、MgO为主，占50%左右，不可酸溶成分较低，与贵州地区污水污泥无机成分中可酸溶成分较多相一致。

淮河流域山东的3座污水厂污泥含砂量不超过20%，无机质中含砂量低于50%。砂/IS值较低可能与这3座污水厂进水均含有10%～30%的工业废水有关。王建伟等对青岛污水处理厂污泥无机质含量与含砂率调查研究表明，工业废水含量在10%～15%的污水厂，污泥无机质含量在20%～30%，含砂率在10%～15%；而工业废水含量在50%及以上的污水厂污泥无机质含量在50%～70%，含砂率为22%～44%，其含砂率略低于本次调研值，无机质中含砂量与本次调研值接近。

辽河流域3座污水厂污泥中无机质以砂为主要成分，砂/IS约为65%，但污泥含砂量低于30%，可能与该地区4月降雨量较小，且城市基础建设施工较少有关。

2.2.4.2　脱水污泥含砂量不同区域时间变化特征

对2014年4月至2015年1月4个季度的脱水污泥泥VS/TS、砂/TS及砂/IS数据进行分析，结果如图2-14～图2-17所示。


图2-14 长江流域不同污水处理厂脱水污泥含砂量季度变化




图2-15 三峡库区不同污水处理厂脱水污泥含砂量季度变化




图2-16 淮河流域不同污水处理厂脱水污泥含砂量季度变化




图2-17 辽河流域辽宁A厂脱水污泥含砂量季度变化



长江流域的湖南A厂属洞庭湖流域，污泥全年含砂量高达57%。除2015年一季度污泥含砂量略低于有机质含量外，其余污泥含砂量均高于有机质含量。无机成分以砂为主，占70%以上。安徽两厂污泥也属低有机质污泥，安徽A厂4月污泥含砂量最低，10月含砂量最高，无机质中含砂量变化不大。安徽B厂污泥7月含砂量高达56.8%，1月的含砂量仅为7月的44%。江苏两厂砂/TS及砂/IS数值与全年变化规律接近，大部分污泥含砂量高于有机质含量，属低有机质污泥。1月污泥含砂量最低，7月含砂量最高，无机成分以砂为主，占70%以上。浙江A厂2014年7月、10月污泥含砂量分别为47.2%和38.9%；无机质中含砂量在50%左右。该厂污泥灼烧后呈红褐色，而不是通常污泥灼烧残渣呈现的灰白或者土黄色，可能与该地区土壤中含有较多赤铁矿有关。

四川B厂脱水污泥污泥含砂量均值为40%，4月最低，7月最高，砂/IS值较稳定约为74%，无机质中含砂量较高。贵州B厂脱水污泥含砂量均值为24%，低于四川B厂。各季度间砂/IS值变化较大，7月最高为48.6%，10月最低仅为38.3%。两厂VS/TS、砂/TS及砂/IS值变化有一定的规律性，均在7月达到最值，有机质含量最低、含砂量最高。

山东A厂一期和二期的进水及污水处理工艺基本一致，VS/TS、砂/TS及砂/IS数值与全年变化规律一致，但两厂脱水污泥含砂量并不相同，两厂污泥含砂量均低于30%，一期污泥无机质中砂含量约54%，而二期砂含量较一期低32%，这充分说明污泥泥质除工艺和进水外还有其他因素影响。

对辽河流域的A厂脱水污泥来说，污泥含砂量均值为29.6%，1月最低，7月最高。砂/IS值较稳定约为70%，无机质中含砂量较高。该地区4月、7月、10月及次年1月的降雨量分别为27mm、164mm、30mm及3mm，污泥TS、砂/TS及砂/IS与降雨量变化规律一致，由此可见该污水厂污泥含砂量受降雨量变化影响较大。

通过以上分析可知，各厂脱水污泥含砂量基本在7月最高，而7月也是我国各地降雨量最大的地区，因此可以说含砂量主要受降雨量的影响，侧面说明我国排水体制还是以混流或合流为主。

2.2.4.3　污泥中砂的粒径分析

图2-18和图2-19分别为22个调研污水厂污泥所提取的砂的粒度分布。D
 50
 、D
 90
 是统计学中常用指标，分别指小于等于该粒度的颗粒物占颗粒物总量的50%、90%；前者通常用来表征颗粒物的平均粒度，而后者通常用于表征颗粒物的粗值粒度。从图中可知，各污水厂污泥中砂平均粒度都在60μm以下，且多在30～40μm之间，而D
 90
 都在150μm以下，且以80～100μm为主。考虑到粒度测试随机误差较大，可以认为砂粒的粒度不存在显著差异，污泥中的砂粒均属于较细小的粉末状颗粒物，如图2-20所示（安徽B厂和C厂）。


图2-18 污水处理厂脱水污泥砂粒径分布（D
 50
 ）




图2-19 污水处理厂脱水污泥砂粒径分布（D
 90
 ）




图2-20 污泥提取砂表观特征



2.2.5　微量有机污染物

目前我国正处于经济高速发展时期，大量化学用品（尤其是一些人工合成的有机化合物）进入人类生活。这些化学物质在原材料开采、生产、使用和废弃物最终处置的全过程中都可能被释放进入环境，并通过冲洗、雨水冲刷等方式汇集于污水处理厂。而城市污水处理厂的二级处理通常为生物处理单元，污水中大部分易降解有机物被生物所降解，但少部分有机物难以被（完全）降解，因大部分有机物具有疏水亲脂性，在污水处理中极易吸附于污泥，即使是一些易挥发的小分子有机物也普遍存在于污泥中（如苯等BTEX系列物质），所以污泥通常集聚了多种有机污染物，这部分有机物进入环境也会持久存在，对生态系统安全和人体健康形成潜在危害。因此，对污泥中有机污染物种类、浓度以及生态风险进行研究，不仅可以了解区域有机污染物使用与污染水平，识别新型有机污染物，还有助于污泥无害化、资源化的实施。

我国城市污泥中有机污染物的研究始于20世纪80年代，最早研究的物质是碱性氮杂环化合物（如喹啉、苯并［h
 ］喹啉），近来研究的化合物种类越来越多，包括多环芳烃（PAHs）、多氯联苯（PCBs）、有机氯农药（OCPs）、多溴联苯醚（PBDEs）、二[image: ]
 英（Dioxins）、个人护理用品（PPCPs）等。我国城市污泥中不同有机污染物浓度（干重）跨度较大，整体范围为ND（未检出）～6.81×107
 ng/g；已有报道中浓度最高的是石油类有机污染物，其均值浓度（干重）2.77×107
 ng/g；其次为壬基酚，均值浓度（干重）1.48×105
 ng/g。下面就污泥中出现的主要有机污染物进行一一介绍。

2.2.5.1　脂肪族短链化合物

脂肪族化合物是化工生产中一类重要的物质，主指结构简单且不含苯环的有机化合物，主要包括六氯丁二烯、六氯环戊二烯与短链氯化石蜡。

（1）六氯丁二烯（HCBD）

六氯丁二烯（HCBD）在室温下是一种无色稍有气味的液体，主要用作农业消毒剂、橡胶、氯氟化碳以及润滑油的媒介剂、传热剂以及用于去除烃类化合物的清洗剂。因其具有极强的持久性、生物积累性、毒性以及易长距离传输性，于2009年被《斯德哥尔摩公约》列为需要控制的持久性有机污染物（POPs）。HCBD有很强的疏水亲脂性，易富集于污泥，研究表明污水处理厂入水中72%的HCBD会积累于污泥，因此污泥中HCBD含量可以很好地反映该区域HCBD使用与污染水平。1998～1999年，蔡全英等对全国6省13个城市中污泥的HCBD浓度水平进行了研究，均值浓度（干重）为39ng/g；2010年，Zhang等对13省23城市的污泥样品进行采样调查，HCBD均值浓度（干重）为3.12ng/g，与10年前研究相比，HCBD污染水平有明显的下降，说明国内对HCBD使用的控制已获成效。空间分布上，HCBD在工业发达的沿海省市（如山东省、浙江省、上海市）城市污泥中的含量普遍高于内陆地区（如河北省、河南省、陕西省）。此外，蔡全英等研究发现，香港地区城市污泥中HCBD的均值浓度（干重）为33.33ng/g，而广东的部分检测地区如广州市、佛山市、深圳市HCBD的浓度低于检出限，香港地区的HCBD污染水平远高于广东地区。污水处理厂的参数，如处理量、服务人口等与HCBD浓度间没有明显的关系，而氯苯类物质（包括三氯苯、四氯苯、六氯苯）以及TOC的浓度与HCBD间可能存在相关性。虽然HCBD有易生物积累性、毒性、持久性，易对环境与生物产生威胁，但其在土壤中的流动性较差（研究发现距离污水处理厂1km的植物样本中HCBD的浓度仅为污水处理厂内土壤中HCBD浓度的1/100），HCBD的局部污染影响较大、对区域整体污染影响较小。

（2）六氯环戊二烯

六氯环戊二烯（Hexachlorocyclopentadiene）多用于农药制造，也可用作聚酯树脂和聚氨酯泡沫塑料的阻燃剂。该物质同HCBD一样，有着很强的亲脂性，易富集于污泥。蔡全英等于1998～1999年对北京、兰州、西安、无锡、广州、佛山、深圳、珠海以及中国香港的城市污水处理厂中六氯环戊二烯的浓度进行了测定，六氯环戊二烯的含量（干重）范围为7～3100ng/g；兰州城市污泥中的浓度高出其他地区5倍以上，且仅该地区浓度达到ppm数量级。地域分布上与HCBD不同的是，香港地区的城市污泥中六氯环戊二烯的含量水平与除兰州以外的其他内地城市相当。

（3）氯化石蜡

氯化石蜡（Chlorinated Paraffins）是环境中一类极其复杂的卤代污染物质，用于工业生产的氯化石蜡的碳链长度主要为C10
 ～C30
 ；根据链长又可细分为短链氯化石蜡（Short Chain Chlorinated Paraffins，C10
 ～C13
 ，SCCPs）、中链氯化石蜡（Medium Chain CPs，C14
 ～C17
 ，MCCPs）与长链氯化石蜡（Long Chain CPs，C18
 ～C30
 ，LCCPs），其中短链氯化石蜡的毒性、生物积累性最强。中国是氯化石蜡的生产大国，尤其是东部制造业发达的地区。目前国内对于短链氯化石蜡的关注较少，仅有两篇关于污泥中短链氯化石蜡的研究。Zeng等对中国13个省份的25个城市的污水污泥中短链氯化石蜡研究，发现短链氯化石蜡在城市污泥中的浓度（干重）范围为800～52700ng/g；同一城市的多个污水处理厂之间短链氯化石蜡浓度的差异不显著；然而，虽然某些地区并没有生产氯化石蜡的工厂，但其污泥中有相当高的SCCPs浓度，说明生产过程不是氯化石蜡释放入环境中的主要途径；短链氯化石蜡中以C11
 与Cl7,8
 为主要同类物。Zeng等研究发现，经污水处理厂出水进入水域环境后，短链氯化石蜡有通过食物链生物放大的行为，应对短链氯化石蜡潜在的生态风险予以充分重视。

2.2.5.2　抗生素

抗生素是对细菌、霉菌等致病微生物有抑制或致死作用的物质，主要用作治疗人类与动物疾病，也可用为农业、水产养殖业中的生长调节剂。我国抗生素年产量约为2.1×105
 t，其中约86%（1.8×105
 t）用于医药和农业。相关研究表明，经人类和动物使用的抗生素，最终会有40%～90%被排泄至体外，而这些抗生素通过下水道汇入污水处理厂，最终进入水生环境。抗生素会对环境中微生物产生抑制作用，如环丙沙星（Ciprofloxacin）会影响自然水体中悬浮、附着藻类群落的结构与功能；此外，环境中的抗生素还可能使微生物、动物等对其产生抗药性，影响治疗效果，因此受到国内研究学者的广泛关注。

抗生素类物质主要包括氟喹诺酮类（Fluoroquinolones，FQs）、大环内酯类（Macrolides，MAs）、磺酰胺类（Sulfonamides，SAs）、四环素类（Tetracyclines，TCs）、林可酰胺类（Lincosamides）、氯霉素类（Chloramphenicols）等。FQs、MAs、SAs是使用量最大的三类抗生素，分别占总用量的15%、20%、12%；其中FQs是最重要的一类抗生素，其广泛应用于治疗与预防人类、动物的细菌感染病；目前国内FQs类药物属于医院开药单中第三频繁的抗生素（13%～14%），仅次于头孢菌素和青霉素。四环素类抗生素（TCs）虽不常用于治疗人类疾病，但它们被广泛用作动物生长促进剂与药物，在环境中检出频率较高。

FQs与TCs是污泥中含量最高的抗生素，Cheng等研究发现，FQs和TCs为全国31个省会城市污泥中主要的抗生素（分别占55.6%和43.9%），SAs仅占抗生素总量的0.48%；虽FQs比MAs、TCs更易去除，在污水处理厂的去除率可达40%～75%，但因其使用量巨大且易吸附于污泥中，是污泥中最主要的抗生素同类物。氧氟沙星（Ofloxacin）、诺氟沙星（Norfloxacin）是FQs的主要组分。Chen等对全国13省20个城市污泥中抗生素浓度进行检测，双氟哌酸（Difloxacin）与泰乐菌素（Tylosin）的浓度均低于检出限，可能与其用途有关，由于它们均仅用于动物饲养，农业废水极少进入城市污水处理厂，故而在污泥中的含量较低。此外，氯霉素（Chloramphenicol）在污泥中的含量较低，可能与其在国内被限制使用有关。由于抗生素在我国使用的广泛性，我国城市污泥中抗生素组成的分布没有明显的地域差异。时间变化上，诺氟沙星与氧氟沙星有随年份增加含量上升的趋势，如2005年广州市城市污泥中诺氟沙星含量均值为170.5ng/g，2008年增至7495.75ng/g，含量增加44倍；氧氟沙星有同样的趋势，2005年，广州市城市污泥均值为556.5ng/g，2008年增至9479.5ng/g。北京地区氧氟沙星含量亦呈现上涨的趋势，而2008～2010年污泥中诺氟沙星含量较2008年有明显减少。

污泥中抗生素含量与污水来源的相关性较强，以生活污水为主的WWTPs污泥中抗生素含量高于以工业污染来源为主的污泥。Li等研究发现，污水来源为混合型的污水处理厂抗生素浓度均值10162ng/g，明显低于生活污水来源的污水处理厂（均值13788ng/g）。污水处理厂中抗生素的浓度也存在季节差异，冬季抗生素的浓度明显高于春季与秋季。污水处理厂入水中的磺酰胺类、大环内酯类、甲氧苄氨嘧啶、洁霉素、氯霉素抗生素主要通过降解被去除，而四环素类与氟喹诺酮类则主要通过污泥吸附作用被去除。抗生素的去除效率不仅与其化合物的性质有关，污水处理厂的性质如去除工艺、HRT、SRT都会对其产生影响，如Li等研究发现，污水处理厂的SRT越长，污泥中其浓度就越高。污水中的金属离子浓度也会影响TCs的降解，Ca2+
 、Mg2+
 、Fe3+
 等离子在污水处理过程中会与四环素反应生成沉淀，从而使其吸附在污泥中而不是被降解。污水中TOC也与污泥中抗生素含量间存在相关性，TOC的浓度可能会影响污泥对抗生素的吸附。

2.2.5.3　内分泌干扰物

内分泌干扰物（EDCs）指环境中能干扰人类或动物内分泌系统的物质，即便含量极少也能让生物体的内分泌失衡，出现异常现象；这类物质会导致动物体和人体生殖器障碍、行为异常、生殖能力下降、幼体死亡、甚至灭绝。本书中EDCs主要包括壬基酚、双酚类、类固醇类激素。

（1）壬基酚激素

壬基酚（NP）是非离子表面活性剂壬基酚聚氧乙烯醚（NPnEO）在厌氧条件下降解的产物。壬基酚可分为三类，即邻位、间位和对位，其中对位取代壬基酚（4-NP）的内分泌干扰作用高于间位和邻位。因4-NP具有毒性和内分泌干扰性，如使雄性鱼类雌化、影响男性生育，也与癌症等问题有关，所以在壬基酚中格外受研究学者们的关注。北京地区污泥中壬基酚含量为177.65μg/g，台湾地区的污泥中4-NP含量较北京地区高，为243.9μg/g。污泥中壬基酚含量有随时间推移降低的趋势，如乔玉霜等对我国北方某市4个典型污水处理厂污泥中壬基酚浓度进行研究，其中A厂2003年、2004年、2006年3次采样的NP的平均浓度分别为10.48μg/g、6.14μg/g、1.63μg/g；B厂各年份NP均值含量分别为10.53μg/g、4.36μg/g、0.62μg/g。郝瑞霞等研究发现壬基酚浓度与TOC浓度的变化趋势相似，说明NP的去除与常规有机物的去除有一定的相关性。在污水处理过程中，由于水力停留时间较短，NPnEO的生物代谢产物仅为短链的NPnEO，几乎不产生NP，NP的迁入途径主要分为污水厂进水和泥区回流液（回流液中NP主要在污泥浓缩和厌氧处置过程中产生）。NP的迁出途径主要包括初沉池生污泥和二沉池活性污泥的吸附作用，分别占31%和8.4%，曝气池的生物降解占45.5%；随出水排放占15.1%。

（2）双酚类激素

双酚类物质（BPs）是一类有内分泌干扰作用（如弱雌激素活性）的人造化学品，其广泛用于耐火聚合物、塑料食品容器、牙齿密封材料等。双酚类物质中以双酚A（BPA）的使用范围最广，它可作为单体用于聚碳酸酯与环氧树脂的生产，也可用作塑料的稳定材料。双酚A由于高产量与水溶性，极其容易进入水域。Song等对全国20个省30个城市的52个污水处理厂污泥中双酚类物质的浓度进行检测，双酚类物质的总浓度范围为8.98～600ng/g，其中TBBPA的浓度最高，这可能与其被用作已禁用的五溴联苯醚、八溴联苯醚的替代品有关；BPS、BPF、BPA的浓度也相当高；TCBPA、BPAF、BPE的检出率相对较低，这些物质的使用广度不如其他几类物质。

（3）类固醇类激素

类固醇类激素主要包括雌激素、雄激素、糖皮质激素以及孕激素，除了自然类固醇，一些人造复合药物也广泛应用于人类、畜类、水生生物，如复合雌激素——炔雌醇等。经人类和畜类排放的类固醇类物质（包括雄激素、孕激素、糖皮质激素）的量是雌激素的数十乃至上百倍，雄激素是污泥中主要的类固醇。Ye等对重庆三峡地区污水处理厂污泥进行研究，污泥样品中类固醇类物质的含量低于BPA，其中各物质浓度排序为E1>E3>E2；E1、E2、 E3、EE2均被检出，而DES在任何污泥样品中均未检出。类固醇类激素在污水处理厂中有很好的去除率，只有2%～8%被吸附至污泥中。

2.2.5.4　阻燃剂

阻燃剂（Fire Retardant）是除水以外其他所有具有降低燃料的可燃性或延迟燃烧的物质的总称。阻燃剂之所以能够阻燃，是由于其中含有阻燃元素，能够在燃烧时生成不易燃的物质，阻燃元素主要有氯、溴、磷、氮等。溴代、氯代阻燃剂是主要的研究对象，其中最受关注的为多溴联苯醚（PBDEs）。

（1）多溴联苯醚

又称二溴联苯醚，是一类由醚键相连的两个苯环与溴取代基组成的有机物，根据溴取代基的数量与取代位置的不同共有209种同系物。多溴联苯醚作为溴代阻燃剂被广泛用于电器、家具、纺织。五溴联苯醚、八溴联苯醚均为工业中主要使用的PBDEs同系物，由于其具有环境持久性、远距离传输性、生物可积累性以及对生物的毒害效应，自2004年已在欧盟和北美部分地区禁用；目前十溴联苯醚（Deca-BDE，BDE-209）也已在欧洲禁用，而我国并未限制其使用且仍有极大的市场需求。PBDEs属于外加阻燃剂，其并未与产品进行化学结合，故而在生产使用处置的过程中易释放进入环境。PBDEs易被污泥吸附，污水处理厂入水中60% PBDEs积累于污泥。Xiang等通过负载量分析得，上海城市污泥每年积累约43.8kg的∑PBDEs，而通过出水释放的量仅约为5.5kg。

目前已有的关于PBDEs的研究多集中在上海、广东等电子产品生产、电子垃圾废弃物较多的地区。污泥中多溴联苯醚的主要组分为五、八、十溴联苯醚，十溴联苯醚含量最高。2010～2012年间，上海市地区污泥中BDE-209含量干重范围为33～13257ng/g，均值为1334ng/g，高于世界大部分地区，仅次于美国和西班牙，污泥样品中较BDE-209与PBDEs均值含量较2010年有明显降低。广东省6市污泥中BDE-209浓度仅稍低于上海，含量干重范围为9.85～5010ng/g，均值为1024ng/g；除BDE-209外，污泥中BDE-47、BDE-99、BDE-183含量最高。

污泥中PBDEs的含量与污水处理厂的服务人口、处理能力没有相关性；Xiang等通过源分析推测家庭室内灰尘与入水中BDsE的来源有关。因PBDEs的生产使用区域差异性较大，区域间污泥中各同类物浓度也存在差异。Yang等对比世界各洲的研究发现，亚洲地区低溴联苯醚（三溴联苯醚-七溴联苯醚）的浓度水平明显低于北美与欧洲，BDE-99、BDE-100、BDE-183也是相同的趋势，但亚洲地区的BDE-209的均值浓度比其他洲地区要高。另外，还有对OH-PBDEs和MeO-PBDEs的研究，这两类物质是海洋环境中最常见的天然化合物质，也是PBDEs的代谢产物。Sun等对全国27个城市的36个污水污泥中10种PBDE、OH-PBDE、MeO-PBDE进行检测，并未检出甲氧基化PBDE（Methoxylated PBDE），其他两类则普遍存在于污泥中。采样地理位置不同，OH-PBDE的组成也有所不同，沿海地区污泥中∑OH-PBDEs比内陆的要高。6-OH-BDE-47是中国污泥中主要的OH-BDE，其次为2′-OH-BDE-68和4′-OH-BDE-49。经分析，海洋产品的消耗与代谢以及海产品加工厂的排水可能是污水处理厂入水中OH-BDE的主要来源。

（2）六溴环十二烷

除PBDEs外，六溴环十二烷（HBCD）也是一种备受关注的溴代阻燃剂。向楠等对上海市27个污水处理厂污泥中HBCD进行研究，发现HBCD的浓度干重范围为0.10～37.22ng/g，在全球范围内处于较低水平；HBCD和HBCD为HBCD在污泥中的主要存在形式；据估算，上海市通过城市污泥每年排放HBCD的量为1.5kg，若污泥未经处理直接施用，其在土壤中的累积效应明显。

（3）德克隆（DP）

此外，国内学者对污泥中德克隆（DP）进行了相关研究。德克隆是一种氯代阻燃剂，目前被广泛应用于电线、电缆、尼龙、电子产品等高分子材料。李宇霖等对上海市28个污水处理厂污泥中德克隆含量进行测定，德克隆的含量干重范围为2.5～135ng/g，其两种同分异构体syn-DP 和anti-DP的浓度范围分别是0.62～43.0ng/g（干重）和1.5～85.1ng/g（干重）；并采用anti-DP的丰度分数（fanti，anti-DP的浓度与总的DP浓度的比值）分析发现大部分城市污水处理厂的脱水污泥的fanti 值高于商用DP 中的fanti 值（0.75），一定程度上DP会在污泥中富集。

2.2.5.5　个人护理产品

个人护理产品（PPCPs）作为生活快速消耗必需品，虽致癌性与毒性不强，但其中大部分物质会经冲洗、排泄等进入下水道最终汇入城市污水处理厂，且被降解的同时又源源不断地被添入，故这类物质往往大量积累于污泥中且易持久存在，因此受到研究学者的广泛关注。目前已研究的城市污泥中个人护理产品主要包括合成麝香（Synthetic Musks，SMs）、硅氧烷（Siloxanes）、光稳定剂——苯甲酮和苯并三唑化合物（Benzophenone and Benzotriazole Compounds）。

（1）合成麝香

合成麝香（SMs）是替代天然麝香的人工合成香料，包括佳乐麝香（HHCB）、吐纳麝香（AHTN）、粉檀麝香（AHMI）、开司米木麝香（DPMI）、特拉斯麝香（ATII）、葵子麝香（MA）、酮麝香（MK）、二甲苯麝香（MX）等。不同城市、不同污水处理厂中合成麝香的组成比较相似，HHCB、AHTN是污泥中合成麝香的主要组分（>90%），主要来源于添香类日用品（贡献量占90%以上），特别是沐浴露和洗衣粉；然而已有研究中均未曾检出ATII。HHCB、AHTN具有极高的疏水亲脂性，易被污泥吸附，也是污水处理厂去除麝香的主要途径。污泥中麝香的浓度是水中麝香浓度的3～4个数量级倍数。2010～2011年13省23市污泥中AHTN的均值含量（干重）为1750ng/g；HHCB的均值含量（干重）为3520ng/g；北京、广东中山市与浙江杭州地区污泥中复合麝香（SMs）总量最高，山东、上海污泥中SMs含量较低。北京、香港地区AHTN含量相当，均值（干重）分别为5800ng/g与5850ng/g；香港地区HHCB远高于内地，均值（干重）为27100ng/g。污水处理厂工艺、污水来源（生活污水以及混合污水）与污泥中合成麝香的含量间没有显著相关性；合成麝香浓度与处理人口以及TOC之间存在正相关性——污水处理厂的处理人口越多，芳香剂等产品的用量可能就越大，因此污泥中合成麝香的浓度越高。SMs与TOC之间的关系可能与其疏水亲脂性有关系。除此之外，污泥中麝香的浓度还与日化产品的季节、年消耗量有关，Sang等对三类不同的季节（2008年12月、2009年3月、2009年6月）污泥样品进行分析，2009年3月污泥中合成麝香的含量显著高于其他两个季节。

（2）硅氧烷

硅氧烷是由Si—O—Si键构成主链结构的聚合物，属于硅树脂。我国是环状硅氧烷生产大国，年产量为8×108
 kg。因硅氧烷具有低表面张力、高热稳定性、润滑性能以及化学惰性，一直被广泛使用在工业生产以及消费产品（如化妆品和个人护理用品）中。硅氧烷还可分为环硅氧烷和链硅氧烷；其中，环硅氧烷多用于日常用品和健康护理产品，直链硅氧烷多用于工业产品。Zhang等对东北松花江流域的7个大型城市污水处理厂进行研究，污泥中链状硅氧烷（L4
 ～L16
 ）比环状硅氧烷（D4
 ～D7
 ）的浓度高；L4
 ～L16
 含量（干重）范围为97.7～3310ng/g，D4
 含量（干重）为41.8～103ng/g，D5
 含量（干重）为168～320ng/g，D6
 含量（干重）为87.5～569ng/g，D7
 含量（干重）为141～1420ng/g；D7
 、D5
 是环状硅氧烷的主要组分；L10
 、L11
 为链状硅氧烷的主要组分，共占55%，L6
 占30%。Liu等对全国13省23市42个污水处理厂污泥进行研究，链状硅氧烷的含量（干重）（L3
 ～L16
 ，范围为0～36000ng/g，均值为1980ng/g）高于环状硅氧烷含量（干重）（D4
 ～D6
 ，范围0～13000ng/g，均值为937ng/g）；山东东营硅氧烷总量最高，陕西、浙江杭州等地次之。通过污泥吸附可以去除8.3%～53.0%的不稳定的环状硅氧烷，污泥吸附能力受溶解有机质的影响较大；硅氧烷主要在厌氧处理单元被去除（44.4%～84.3%）。D3
 、D6
 主要通过挥发去除，D4
 、D5
 主要通过挥发与降解去除；此外，D4
 、D5
 在厌氧污泥反应池中主要是靠微生物分解去除。污水处理厂污泥中硅氧烷的含量与污水来源、污水处理工艺没有显著相关性（p
 >0.05）。环状硅氧烷与处理容量之间有显著关系；直链硅氧烷与TOC之间有显著相关性，链状环烷烃比环状更易吸附到污泥中。

（3）光稳定剂

光稳定剂（UV Stabilizers）是一种可以抑制或减弱光对产品损伤的物质，现广泛应用于化妆品和工业产品，可以在塑料中作为防老化剂，也可用于防晒霜，是USEPA划定的高产量化学物质（High Production Volume，HPV）。苯并三唑与苯甲酮物质是现护理用品中常用的光稳定剂。苯并三唑有随着食物链生物放大的效应；苯甲酮衍生品具有雌激素、抗雄激素生物效应。苯甲酮与苯并三唑类物质在污泥中的浓度比沉积物中要高出数十倍，如Zhang等研究发现在污水处理厂污泥中苯甲酮与苯并三唑类物质的浓度（干重）总和范围为104～6370ng/g，而松花江沉积物中的浓度（干重）范围为3.29～9.93ng/g。苯并三唑的生产与使用更为普遍，污泥中苯并三唑的含量高于苯甲酮类。Ruan等对全国33个城市中60个污泥样品测定，结果发现UV-P、UV-329、UV-234、UV-326、UV-328几乎在全部污泥样品中均有检出，且BZTs物质浓度分布模式没有明显的地域差异。污泥中苯并三唑衍生物质含量之间存在显著相关性；污泥中UV-P、UV-329，UV-328浓度与污水处理厂的性质之间也有关系（如日处理容量）；UV-P、UV-329、UV-234、UV-328与TOC存在相似的线性相关性。

2.2.5.6　有机氯杀虫剂

有机合成杀虫剂主要包括有机氯类、有机磷类、有机氮类、氨基甲酸酯类等。20世纪大量生产使用但因具有强生物积累性、持久性与毒性已被禁用的DDT、666、硫丹、艾氏剂等都属于有机氯农药（OCPs）。有机氯农药中的艾氏剂、氯丹、狄氏剂、异狄氏剂、六氯苯、灭蚁灵、DDT、666、林丹均被列入《斯德哥尔摩公约》POPs名单。我国曾在20世纪50～80年代大量地使用有机氯农药，1983年才开始禁止部分氯农药的使用。有机氯农药主要通过非点源的方式进入环境，如农业中地表水冲刷、蒸发等，我国有机氯农药在各种环境介质中的残留比其他国家的要高；且因具有较高的亲脂疏水性，OCPs易被污泥吸附。

整体上，我国城市污泥中有机氯农药的总量（干重）范围为0～1151.1ng/g。余忆玄等对上海、大连、广州三市的城市污泥研究，∑OCPs（干重）范围为3.38～120.4ng/g，均值浓度（干重）为41.47ng/g，92%的样品满足我国《海洋沉积物质量》（GB 18668—2002）中第三类海洋沉积物质量的限值。Liu等于2009年对北京OCPs进行测定，其总量（干重）在38.0～143.3ng/g之间，比2005年的全国26个城市的31个污泥样品的测定结果（干重）（22.3～1151ng/g）低约1个数量级。不同城市间OCPs的含量差异较大，江苏地区城市污泥中OCPs平均含量（干重）最高，为68ng/g，上海地区城市污泥中OCPs含量（干重）最低，为33ng/g；且我国长江三角洲地区城市污泥中OCPs含量比国外很多城市污泥中OCPs低得多。Wang等对2005年的全国26个城市的31个污水处理厂样品进行研究，DDTs的浓度（干重）范围为11～1065ng/g，DDTs的主要降解产物是p
 ，p
 ′-DDE和p
 , p
 ′-DDD。2003年长江三角洲地区城市污泥样品中DDTs是主要有机氯农药，并以p
 ，p
 ′-DDE和o
 ，p
 ′-DDT两种单体含量最高。北京地区污泥中DDTs的含量（干重）范围为11.97～101.15ng/g，在大部分污泥样品中为含量最高的有机氯农药；p
 ，p
 ′-DDE是DDTs中的主要组分，83%的污泥样品的p
 ，p
 ′-DDE和∑DDTs可能会产生生态危害。

六氯苯（HCB）可用作农业杀菌剂，也可用于工业，但已于2009年被《斯德哥尔摩公约》列为持久性有机污染物。Zhang等对全国23个城市的38个污泥样品进行检测，HCB的检出率极高（37/38），浓度（干重）范围为ND（未检出）～283ng/g，均值（干重）为22.5ng/g。Wang等对2005年的全国26个城市的31个污水处理厂样品进行测定，HCB的浓度（干重）范围为7.5～319ng/g，均值（干重）为145.3ng/g。1998～1999年，6省9市的污泥样品中HCB浓度（干重）范围为9～3200ng/g，均值（干重）为587ng/g，HCB的浓度自20世纪90年代末呈减少的趋势。目前HCB仍然是污泥中主要的氯苯类物质，其比重可以占到70%～100%。Liu等对北京市12份污泥样品进行研究，六氯环己烷（HCH）含量（干重）在3.8～11.3ng/g之间，其中γ
 -HCH为主要成分，检出率为100%，浓度（干重）范围为1.93～4.57ng/g，均值浓度（干重）是3.15ng/g。Wang等对全国31个污水处理厂进行检测发现β
 -HCH是污泥中HCH的主要组分，占约84%。申荣艳等对长江三角洲地区44个污水处理厂进行测定，β
 -HCH也是在污泥中占比最高的HCH。经分析，HCH中组分的不同可能与污水处理厂入水来源有关，北京地区的γ
 -HCH含量较高表明入水中可能含有较高浓度的林丹（含99% γ
 -HCH）。此外，没有在污泥中检出艾氏剂、狄氏剂以及环氧七氯；其他的一些有机氯农药如硫丹、异狄氏剂酮等的浓度相对较低。

污泥中有机氯农药（OCPs）的含量、组分和分布与污泥类型、污水来源、污水处理工艺以及化合物本身的理化性质等有关。以工业污水为主的污泥OCPs平均含量最高，企业污水污泥中OCPs含量最低，除企业污泥中OCPs含量不存在数量及上的差别之外，其余相同类型的污泥中OCPs含量差异均较大；化工（如纺织、印染等）、木材加工、电器等工业污水是污泥中OCPs等有机污染物的主要来源。污泥施用于不同土壤盆栽植物后，处理土壤中均检出OCPs，其含量（干重）范围为9～636ng/g［供试污泥的OCPs含量（干重）范围为489～715ng/g］，植株和根系亦检出OCPs。虽然不同处理的植物和土壤中有机氯农药含量差别较大，但施用污泥均不同程度地增加了大多数植株、根系和土壤中OCPs的量；且污泥中OCPs易积累于植物中，存在生态危害。

2.2.5.7　全氟与多氟烷基化合物

全氟与多氟烷基化合物（Poly-/perfluoroalkyl Substances，PFASs）是一类在环境中广泛存在且有生物积累性的人造有机化合物，可用作表面活性剂、阻燃剂、涂料等。PFASs具有化学稳定性和热稳定性，可以在大气、水、土壤中远距离运输。目前我国城市污泥中对全氟辛烷磺酰基（PFOS）以及全氟辛酸铵（PFOA）的研究最多，其中PFOS已被列入《斯德哥尔摩公约》POPs名单。上海地区城市污泥中PFOA与PFOS含量在2004～2009年间呈下降趋势，2010年稍有增加，整体呈减少趋势；2010年污泥中PFHpA、PFHxA 含量较2008年有明显降低；PFBA、PFBS、PFDA、PFHxS、PFPrA、PFTA、PFUnA的含量呈增加趋势。

PFOS和PFOA是污水处理厂中PFASs的主要组分。天津市区6个污水处理厂污泥中PFOS的含量（干重）最高，范围为41.5～169ng/g；PFOA次之，含量（干重）为12～68ng/g；PFOA是水相中的主要PFC，入水中含量范围为20～170ng/L，出水中含量范围为30～145ng/L。PFOS比PFOA更易吸附于污泥，长链PFCA的同系物更易吸附于固相，长链PFASs同系物比相关的PFCAs更易吸附到污泥中。Chen等对全国12个污水处理厂中的PFOS和PFOA含量进行研究，各地区PFOS和PFOA的浓度差异不大，PFOS的含量（干重）范围为0.5～19.8ng/g，PFOA的浓度（干重）范围为0.5～158.0ng/g。Yan等对上海市25个污水处理厂污泥样本进行研究，C3
 ～C14
 PFAs检出率为100%；PFOA含量（干重）最多，范围为23.2～298ng/g；PFOS次之，浓度（干重）范围为27.6～173ng/g。

部分研究中PFOS、PFOA并不是污泥中含量最高的全氟与多氟羟基化合物。Li等对上海市的固相介质如土壤、沉积物、污泥中PFAs（C2
 ～C14
 ）进行研究，三氟乙酸是主要的PFAs，占22%～90%；PFOA、PFOS的含量不仅低于三氟乙酸，在部分样品中低于一些短链PFCAs（<C8
 ）；PFOA和PFOS仍然是主要的污染化合物，占总PFAs的2%～34%与1%～9%。PFAs易吸附于污泥中，Li等研究发现污泥样本中总PFAs的含量（干重）范围413～755ng/g，检出率为66.67%，高于沉积物、土壤中的检出率（分别为33.33%与46.67%），相比于其他固相介质（沉积物、土壤），污泥中PFAs的含量更高。入水来源中工业污水比例高的污泥样品中PFAs浓度也相对较高，证实工业污水对环境中PFAs的含量有较大的影响（Yan et al.，2012）。入水中PFCAs和PFOA含量和当地GDP之间有很好的相关性；但PFSAs和PFOA与GDP间的相关性不明显。虽然PFOA、PFOS以及总PFAs在污泥施用土壤中含量较低，但PFAs在土壤中会发生转化，存在潜在的生态风险。

2.2.5.8　邻苯二甲酸酯

邻苯二甲酸酯（PAEs）是一类典型的内分泌干扰物，自20世纪开始便用于聚氯乙烯材料，主要起到增塑的作用。现PAEs普遍应用于玩具、食品包装材料、医用血袋和胶管、清洁剂、个人护理用品（如指甲油、护肤霜等）。DEHP（PAEs中一种主要同类物）并不与产品中的塑料聚合物化学结合，因此DEHP易从塑料中释放进入环境中；同时由于其具有疏水亲脂性，DEHP易积累于鱼体组织中，故而引起学者们的重视。USEPA已将6种PAEs（分别为DMP、DEP、DBP、BBP、DEHP、DOP）列为优先控制污染物。

Cai等对全国6省9市的城市污泥中DMP、DEP、DnBP、BBP、DnOP、DEHP进行测定，总PAEs含量（干重）范围为1×104
 ～1.14×105
 ng/g，均值为3×104
 ng/g，北京地区的含量高于其他地区；6类同系物中，DEHP的含量（干重）最高，范围为6.6×103
 ～1.08×105
 ng/g，占总量的24%～95%，存在显著相关；除北京地区样本外，其他地区样本DEHP均低于欧盟污泥施用标准（100mg/kg）。Zheng等对上海市4个污水处理厂污泥中6种EPA优控PAEs进行测定，DMP、BBP、DOP、DEP没有被检出，DBP和DEHP被检出，浓度（干重）范围分别为1.18×103
 ～5.7×103
 ng/g、2.89×103
 ～5.56×104
 ng/g；大部分BDP与DEHP在污泥脱水后仍会存留在污泥中。DEHP极易持久地吸附并积累于污泥中，Cheng等研究发现，189d后仍有70%DEHP存留在污泥中。Meng等对上海市25个污水处理厂中16种PAEs进行测定，总PAEs含量（干重）范围为2.26×104
 ～1.35×106
 ng/g，均值为1.23×105
 ng/g；DEHP与DnBP是污泥中PAEs同类物中的主要组成成分（其他类PAEs仅占1%～10%），均值（干重）分别为9.74×104
 ng/g、2.24×104
 ng/g，在国际上也处于较高的水平；若这些污泥施用于土壤，人类每日会通过饮食与土壤分别摄入（干重）16.4ng/g、2.8ng/g的DEHP与DnBP，低于生态毒性参数，健康风险较低。此外，工业污水比例较高的污水处理厂的污泥中PAEs的含量高于以生活污水为主的污水处理厂，但并未发现PAEs与工业入水比例间存在显著效应关系。

2.2.5.9　多氯联苯与二[image: ]
 英

多氯联苯（PCBs）与二[image: ]
 英（PCDD/Fs）都是由两个相连的苯环以及氯取代基构成的持久性有机污染物。多氯联苯同系物中由两个直接相连的苯环与氯取代基组成，根据氯原子数量以及取代基的位置共可得209种多氯联苯类物质；二[image: ]
 英又可分为多氯二苯并二[image: ]
 英（PCDDs）与多氯二苯并呋喃（PCDFs），其中PCDDs由两个氧原子联合两个苯环，PCDFs由一个氧原子联合两个苯环，氢原子同样被氯取代基取代；根据氯原子取代基的数量以及取代位置的不同，共有210种二[image: ]
 英类物质。此外，12种多氯联苯同系物有类二[image: ]
 英的毒性，故称为类二[image: ]
 英PCBs（Doxin-like PCBs）。多氯联苯与二[image: ]
 英均为环境中有强致癌性、生物积累性、持久的有机污染物，已于2001年列入《斯德哥尔摩公约》POPs名单。

Liu等对北京地区12个污水处理厂中27种PCBs的含量以及生态风险进行研究，∑PCBs含量（干重）范围为3.2～21.8ng/g；含量最多的三氯联苯为PCB-28，约占41.1%（Liu et al.，2013）。Li等对云南大理地区28种PCBs进行测定，∑PCBs含量（干重）范围为7.55～21.66ng/g（Li et al.，2013）。Guo等对北京8个污水处理厂，PCBs含量（干重）范围为65.6～157ng/g，均值为101ng/g，全部符合国家污泥农用标准。PCBs同类物中三氯联苯与四氯联苯的比例最高，与PCB同类物在工业产品中的使用比例息息相关；此外，十氯联苯（PCB-209）在部分样品中占比最高，可能与当地工业入水有关。从时间变化上看，北京地区污泥中PCB各同类物含量呈降低的趋势。整体上看，污泥中PCBs的低氯同类物占比最重，而PCB-209并不是含量最丰富的多氯联苯。化工（如纺织、印染等）、木材加工、电器等工业污水是污泥中PCBs等有机污染物的主要来源，故而通常以处理生活污水为主的城市污泥中PCBs的含量较低。申荣艳等对长江三角洲地区15个城市46个污泥样品研究发现，企业污水污泥和混流污水污泥中PCBs平均含量最低，河流污水处理厂污泥、污泥制品和消化污泥中PCBs平均含量最高，以生活污水为主的污泥中PCBs含量相差很大，最低和最高含量（干重）分别为未检出与720ng/g。

目前环境中绝大部分二[image: ]
 英（PCDD/Fs）为无意生产的化学物质，主要来源于垃圾焚烧。高氯代类二[image: ]
 英的来源主要与PCP相关，低氯代类二[image: ]
 英则主要来自于垃圾焚烧、煤炭燃烧。PCDD/Fs会伴随着大气的干湿沉降、雨水冲刷、市政废水、工业废水等方式进入污水处理厂（WWTPs）。Klimm等研究发现污泥在半厌氧消解192d后，OCDD与HpCDD的含量会涨到2倍；在完全厌氧情况下污泥中不会形成二[image: ]
 英（包括HpCDD与OCDD）。Li等在2004～2009年间对北京地区两个污水处理厂污泥中PCDD/Fs的含量进行检测，两污水处理厂间差异较大，WWTP1 1-TEQ含量（干重）范围为0.97～15.0pg/g，WWTP2含量（干重）范围为1.91～11.0pg/g，污水处理厂容量与PCDD/Fs的含量之间没有显著相关性，PCDD/Fs含量范围可能与工业入水比例相关（WWTP1工业入水比例为5%；WWTP2工业入水比例为20%），且WWTP2污泥泥龄比WWTP2长，故推测1-TEQ与工业入水与泥龄间存在一定的相关性。 2004～2009年之间，2008年2个污水处理厂污泥中TEQ明显增加；4月污水污泥中TEQ比10月污泥中含量高。因为北京4月降水量高于10月，且2008年降水比其他年份高，故而分析城市降水可能是污水处理厂污泥中PCDD/Fs的主要来源之一。目前研究中我国污泥中二[image: ]
 英类物质的环境风险影响尚低。如Dai等对北京地区6个污水处理厂污泥中PCDD/Fs的含量进行研究，含量（干重）范围为0.33～4.25ng/g，均值（干重）为1.34ng/g，其WHO-TEQ值均低于我国污泥农用标准。Lu等对全国13省18市24个污水处理厂的污泥样品进行研究分析。PCDD/Fs含量（干重）范围分别为0.104～1.661ng/g、0.00251～0.07521ng/g，其1-TEQs均低于我国污泥土地利用限值。

2.2.5.10　多环芳烃

多环芳烃（PAHs）是一类由2个或2个以上苯环以不同方式联结所构成的化合物，大部分含有致癌性。多环芳烃主要来自于有机物的不完全燃烧，如石油、生物质的燃烧，并广泛存在于环境中。污水处理厂入水中的多环芳烃主要来源于工业废水、市政污水、大气沉降与降水等，因其具有低水溶高亲脂的特性，故极易被污泥所吸附。

Cai等对中国大陆、香港地区共11个污水处理厂进行了研究，检测得PAHs含量（干重）范围为1.4×103
 ～3.3×104
 ng/g，均值（干重）为1.6×104
 ng/g。北京地区多环芳烃总量（16种多环芳烃化合物）最高，整体上大陆地区污泥中PAHs含量高于香港地区，珠江三角洲地区污泥中PAHs含量（干重）（1.9×104
 ng/g）是香港地区污泥（8.5×103
 ng/g）的2倍左右。Shen等对长江三角洲地区15市（江浙沪）46个污泥样本中苯并［a
 ］芘（B［a
 ］P）和菲（PA）进行研究测定，B［a
 ］P含量（干重）为ND（未检出）～1693ng/g，均值含量（干重）为402ng/g，大部分污泥样品中苯并［a
 ］芘含量（干重）低于1000ng/g；菲含量（干重）范围为28～1355ng/g，均值含量（干重）为298ng/g，大多数污泥样品中菲的含量（干重）<500ng/g；江苏省苯并［a
 ］芘、菲含量最高，但苯并［a
 ］芘与菲分布没有明显的地域差异性。时间变化上，以北京为例，自1998～1999年开始，污泥中多环芳烃各类物质含量整体呈降低趋势。污泥中多环芳烃以低分子量的组分为主，如二环、三环、四环的多环芳烃物质。Zeng等对广东省6市的19个污水处理厂进行研究，发现整体上污泥中三环与四环多环芳烃为主要组分，包括菲、荧蒽、芘、屈；佛山地区两污水处理厂中五环与六环多环芳烃占到总量的60%以上，PAHs成分组成可能与其污水来源有关。

污泥中多环芳烃的含量与污水处理厂入水来源、处理工艺有相关性。通常上以工业污水入水为主的污水处理厂污泥中所含有的多环芳烃类物质高于以生活污水入水为主的污水处理厂，另外化石燃料的燃烧和大气沉降也会导致水体中PAHs物质的增加。PAHs含量与WWTPs的工业污水入水比例间存在显著相关性，说明工业入水对污泥中多环芳烃的含量影响较大。Yao等对浙江某一化工区的污水处理厂污泥进行研究，PAHs是印染过程中的副产物，印染废水是该污水处理厂中PAHs的主要来源，占总量的48%。此外，Shen等对长江三角洲地区15市（江浙沪）44个污泥样本进行研究发现处理混合污水入水的污水处理厂污泥中PAHs含量（干重）（均值为2328ng/g）高于以处理工业污水为主的污水处理厂［均值（干重）为671ng/g］与以处理生活污水为主的污水处理厂［均值（干重）为1073ng/g］。对于主要接收生活污水的WWTPs，其污泥中PAHs主要来自于化石燃料的不完全燃烧；而对于主要接纳工业污水的WWTPs污泥，其PAHs主要来自于石油污染，如石油精炼产品为来源的化学原料的使用、汽车尾气排放等。

污水处理厂可以有效地去除80%以上的PAHs，污水处理厂各个阶段中PAHs的去除与颗粒和微生物的吸附有很大的关系，Tian等研究发现沉砂池中PAHs去除效率与lgK
 ow
 间存在显著相关性，说明PAHs化合物的去除与污泥吸附有很强的关系。余忆玄等研究发现，在污泥处理过程中将氧化与还原的方法相结合可以更有效地去除PAHs。此外，污泥中PAHs可通过堆肥与植物联合种作得到有效去除，堆肥处理可明显降低污泥中PAHs的含量。申荣艳等对不同植物（雪韭、三叶草和紫花苜蓿）施用污泥后土壤及植物中有机污染物的含量进行研究，PA比B［a
 ］P更易在植物体内富集，大部分经污泥处理的不同植物对B［a
 ］P的生物浓缩系数（BCFs）<1.0，个别植物对菲（PA）的BCFs<1.0。已有研究中，部分污泥中多环芳烃含量超过国内污泥农用标准（GB 18989—2002）与国际上污泥农用标准（如欧盟污泥农用标准等、丹麦对污泥堆肥产品的限值规定、荷兰土壤质量控制标准等），存在一定的生态风险；大部分研究中B[a
 ]P含量满足我国污泥农用标准，浙江地区9个地级市12个污水处理厂50%污泥样品中B［a
 ］P含量超过我国污泥农用标准限值（干重）（3mg/kg）。申荣艳等研究发现城市污泥农用后均会造成不同程度的有机污染物污染。施用污泥造成土壤污染的风险与污染植物的风险趋势是一致的，但同一处理的植株与土壤中各类有机污染物的含量分布与污泥中各类有机污染物的含量分布趋势有时也表现不一致，这可能与污泥的性质、土壤的性质等有关。污泥中重金属和PAHs之间也存在复合污染问题。此外，Zeng等对食品厂进行研究，亦在其污泥中发现PAHs，说明存在人类通过食物接触PAHs风险。多环芳烃类物质中，苯并［a
 ］芘和二苯并［a
 ］蒽对污泥中PAHs致癌性的贡献很大，建议在后续污泥处理处置过程中密切关注这两种物质。

综上，污泥中存在多种有机污染物，目前国内已有针对污泥排放与农用污泥物浓度的标准《城镇污水处理厂污染物排放标准》（GB 18919—2002），但标准中对有机污染物关注不足，仅对农用污泥中石油类、苯并［a
 ］芘、二[image: ]
 英、可吸附有机卤化物与多氯联苯的浓度做出限值；且该标准颁布的时间距今已有15年，现今的有机物使用与污染情况与十几年前有明显不同，城市污泥资源化利用需要新标准的制约与指导。


第3章　污泥的环境风险评估

20世纪60年代以后，随着世界经济的发展，环境问题也日益突出。最初人们只注意环境危害出现后的治理研究，然而很多有毒有害物质一旦进入环境，将对人体健康和生态环境造成长期严重的危害，要彻底治理将花费大量的人力和物力，有些甚至根本无法治理，一些工业发达国家为此付出了沉重的代价。20世纪70年代以后，环境保护的研究重点转移到污染物进入环境之前的风险管理，环境风险评价这一新兴领域应运而生。目前，随着环境毒理学、生态毒理学等相关学科的发展，环境风险评价不断完善，已成为环境风险管理和环境决策的科学基础和重要依据。污泥中含有重金属、持久性有机污染物、病原菌等有毒有害物质，若未经妥善处理处置，将产生潜在的二次环境污染风险。本章首先对环境风险评价的基本概念、发展及主要研究内容进行概述，然后在此基础上对污泥环境风险评估的内容、方法、标准、控制等方面进行简要综述。

3.1　基本概念及发展

3.1.1　风险

风险一般指遭受损失、损伤或毁坏的可能性，或者说产生人们不希望出现的后果的可能性。它存在于人的一切活动中，不同的活动会带来不同性质的风险，如经常遇到的灾害风险、工程风险、投资风险、健康风险、污染风险、决策风险等。风险具有客观性、普遍性、必然性、可识别性、可控性、损失性、不确定性和社会性等。

3.1.2　环境风险

环境风险是由自发的自然原因和人类活动引起，通过环境介质传播、能对人类社会及自然环境产生破坏、损害乃至毁灭性作用等不幸事件发生的概率及其后果。环境风险广泛存在于人类的各种活动中，其性质和表现方式复杂多样，从不同角度可做不同分类：a．按风险源分类，可以分为化学风险、物理风险以及自然灾害引发的风险；b．按承受风险的对象分类，可以分为人群风险、设施风险和生态风险等。

3.1.3　环境风险评价

广义上，环境风险评价是指对人类的各种社会经济活动所引发或面临的危害（包括自然灾害）对人体健康、社会经济、生态系统等所造成的可能损失进行评估，并据此进行管理和决策的过程。狭义上，环境风险评价常指对有毒有害物质（包括化学品和放射性物质）危害人体健康和生态系统的影响程度进行概率估计，并提出减小环境风险的方案和对策。本章中的环境风险评价包括狭义上有毒有害物质造成的人体健康和生态风险评价，还包括从风险源（各种风险事故）到风险后果以及风险管理等整个环境风险系统的评价过程。

3.1.4　环境风险评价发展过程

环境风险评价兴起于20世纪70年代，主要是在发达的工业国家，特别是美国的研究尤为突出。但早在20世纪30年代就开始有了对职业暴露的流行病学资料和动物实验的剂量-反应关系的报道，也就是健康风险评价的初级形式。迄今为止，环境风险评价大体可以分为以下3个阶段。

（1）第一阶段：环境风险评价萌芽阶段

20世纪30～60年代，风险评价处于萌芽阶段。该阶段主要采用毒物鉴定方法进行健康影响分析，以定性研究为主。例如，关于致癌物的假定只能定性说明暴露于一定的致癌物会造成一定的健康风险。直到20世纪60年代，毒理学家才开发了一些定量的方法进行低浓度暴露条件下的健康风险评价。

（2）第二阶段：环境风险评价高峰期

20世纪70～80年代，风险评价研究处于高峰期，评价体系基本形成。事故风险评价最具代表性的评价体系是美国核管会1975年完成的《核电厂概率风险评价实施指南》，即著名的WASH-1400报告；该报告系统地建立了概率风险评价方法。健康风险评价以美国国家科学院和美国环保局的成果最为丰富，其中具有里程碑意义的文件是1983年美国国家科学院出版的红皮书《联邦政府的风险评价：管理程序提出风险评价“四步法”，即危害鉴别、剂量-效应关系评价、暴露评价和风险表征。这成为环境风险评价的指导性文件，目前已被荷兰、法国、日本、中国等许多国家和国际组织所采用。随后，美国国家环保局根据红皮书制定并颁布了一系列技术性文件、准则和指南，包括1986年发布的《致癌风险评价指南》《致畸风险评价指南》《化学混合物的健康风险评价指南》《发育毒物的健康风险评价指南》《暴露风险评价指南》和《超级基金场地健康评价手册》，以及1988年颁布的《内吸毒物的健康评价指南》《男女生殖性能风险评价指南》等。

（3）第三阶段：环境风险评估不断发展和完善阶段

20世纪90年代以后，风险评价处于不断发展和完善阶段，生态风险评价逐渐成为新的研究热点。随着相关基础学科的发展，风险评价技术也不断完善，美国对20世纪80年代出台的一系列评价技术指南进行了修订和补充，同时又出台了一些新的指南和手册。例如，1992年版的《暴露评价指南》取代了1986年的版本；1998年新出台了《神经毒物风险评价指南》，同年，在1992年生态风险评价框架的基础上正式出台了《生态风险评价指南》。其他国家，如加拿大、英国、澳大利亚等国家也在20世纪90年代中期提出并开展了生态风险评价的研究工作。

我国的风险评价研究起步于20世纪90年代，且主要以介绍和应用国外的研究成果为主，目前，还没有一套适合中国的有关风险评价程序和方法的技术性文件。尽管如此，90年代以后，在一些部门的法规和管理制度中已经明确提出风险评价的内容。1993年国家环保局颁布的中华人民共和国环境保护行业标准《环境影响评价技术导则（总则）》（HJ/T 2.1—1993）规定：对于风险事故，在有必要也有条件时应进行建设项目的环境风险评价或环境风险分析。同时，该导则也指出“目前环境风险评价的方法尚不成熟，资料的收集及参数的确定尚存在诸多困难”。1997年国家环境保护局、农业部、化工部联合发布的《关于进一步加强对农药生产单位废水排放监督管理的通知》规定：新建、扩建、改建生产农药的建设项目必须针对生产过程中可能产生的水污染物，特别是特征污染物进行风险评价。2001年国家经贸委发布的《职业安全健康管理体系指导意见》和《职业安全健康管理体系审核规范》中也提出“用人单位应建立和保持危害辨识、风险评价和实施必要控制措施的程序”“风险评价的结果应形成文件，作为建立和保持职业安全健康管理体系中各项决策的基础”。

3.2　主要内容和研究方法

随着环境化学、环境医学、生态毒理学等学科的发展，研究有毒有害化学物质对人体健康和生态环境的危害逐渐为人们所重视，环境风险评价的研究内容和方法随着这些基础学科的发展而不断发展。本节以环境风险评价的基本步骤为主线，对环境风险评价各阶段的主要内容和研究方法进行综合论述。

3.2.1　源项分析

综合不同国家和组织机构提出的环境风险评价的程序和步骤，风险评价的第一步是源项分析，即找出风险的来源，确定事故的类型和发生的原因、事故发生的频率等。这阶段以定性分析和经验判断为主。估算事故发生的频率，以定量分析为主，同时确定评价的等级、范围、时间和评价对象等。

源项分析的主要研究方法包括初步危险分析法、故障树分析法、事件树分析法等。其中故障树分析法应用范围最广，既适用于定性分析又适用于定量分析，具有应用范围广和简明形象的特点，体现了以系统工程方法研究风险问题的系统性、准确性和预测性。运用故障树分析法进行环境风险评价最典型的事例是美国核管会发表的WASH-1400报告。

3.2.2　危害判定

在确定了事故风险源之后，就进入人体健康风险评价和生态风险评价阶段。“事故”的含义比较广泛，既指那些突发性污染事故（如爆炸、毒物泄漏等），也指常规水体和大气污染事件，以及土壤侵蚀、气候变化等长期事件。目前对健康风险评价和生态风险评价而言，研究最多的还是有毒有害化学物质的风险影响。所谓危害判定，主要是判定某种污染物对人体健康或生态系统产生的危害，并确定危害的后果。通常采用的评估方法是：确定其理化性质和接触途径与接触方式；结构活性关系；代谢与药代动力学实验；短期动物实验；长期动物实验；人类流行病学研究等。

此阶段的主要研究方法包括上述各种实验研究和环境监测，其发展主要依赖于环境医学、环境毒理学、生态毒理学、药物动力学，以及环境监测技术的发展。目前，美国和欧盟等已经建立了相关信息数据库，并在不断地进行充实和完善。

3.2.3　剂量-反应评价

剂量-反应评价是对有害因子暴露水平与暴露人群或生态系统中的种群、群落等出现不良效应发生率间的关系进行定量估算的过程。它主要研究毒效应与剂量之间的定量关系，是进行风险评价的定量依据。在毒理学研究中常将剂量-反应关系分为两类。

① 指暴露某一化学物的剂量与个体呈现某种生物反应强度之间的关系，又称为剂量-效应关系。

② 指某一化学物的剂量与群体中出现某种反应的个体在群体中所占比例，可以用百分比或比值表示，如死亡率、肿瘤发生率等；剂量-反应关系一般呈S形函数关系。

目前关于人体健康风险评价的剂量-反应关系研究较多，其是在各种调查和实验资料的基础上估算出来的。人类流行病学调查资料是首选，其次是与人类接近的敏感动物的实验资料。对于生态风险评价而言，由于生态系统的复杂性，目前公认的研究成果还很少。在健康风险评价中，通常有以下2种剂量-反应评估方法。

① 无阈效应（如癌）情况下，利用低剂量外推模式评价人群暴露水平上所致危险概率。常用的致癌物低剂量-反应外推模型有对数-正态模型、威尔布模型、单击模型、多阶段模型和线性多阶段模型等。

② 有阈效应（如非致癌）情况下，通常计算参考剂量RfD（即低于此剂量时，期望不会发生有害效应）。

3.2.4　暴露评价

暴露评价，重点研究人体（或其他生物）暴露于某种化学物质或物理因子条件下，对暴露量的大小、暴露频度、暴露的持续时间和暴露途径等进行测量、估算或预测的过程，是进行风险评价的定量依据。暴露评价中应对接触人群（或生物）的数量、分布、活动状况、接触方式以及所有能估计到的不确定因素进行描述。对于污染物的暴露水平，可以直接测定，但通常是根据污染物的排放量、排放浓度以及污染物的迁移转化规律等参数，利用一定的数学模型进行估算。暴露评价还应考虑过去、当前和将来的暴露情况，对每一时期采用不同的评估方法。最后，根据环境介质中污染物的浓度和分布、人群活动参数、生物检测数据等，利用适当的模型，就可以估算不同人群不同时期的总暴露量。在致癌风险评估中通常计算人的终生暴露量。1992年美国环保局颁布的《暴露评价指南》，对暴露评价中涉及的基本概念、设计方案、资料收集和监测、估算暴露量、评估不确定性和暴露表征等方面提供了详细的说明。

3.2.5　风险表征

风险表征是风险评价的最后一个环节，它必须把前面的资料和分析结果加以综合，以确定有害结果发生的概率、可接受的风险水平及评价结果的不确定性等；同时，风险表征也是连接风险评价和风险管理的桥梁。此阶段，评价者要为风险管理者提供详细而准确的风险评价结果，为风险决策和采取必要的防范和减缓风险发生的措施提供科学依据。

3.3　污泥环境风险评价研究

最早的污泥风险评价开始于20世纪70年代中期，但当时并没有得到很好的发展。直到1982年，污泥问题引起了广泛的关注，此时美国环保局（US EPA）成立了一个小组专门致力于制定与污泥标准和管理相关的法规，并对美国40个城市的污泥做了调查研究。他们首先确定了污泥中200种需要研究的污染物，然后又从这200种污染物中选定50种做进一步研究。1985年，美国国家科学研究会对EPA起草的风险评价的方法进行审核，并遵循美国国家科学研究会推荐的风险评价方法，通过模拟14种暴露途径，对污泥中的23种污染物做了完整、系统的风险评价。1989年2月，公布了第一个与污泥标准和管理相关的503法规（试行）。此后又对原有的风险评价方法进行了改进，1993年2月正式公布503法规（40CFR Part 503）。该法规中对污泥施用、地表处置和焚烧等处置方法中的污染物浓度做了规定，并制定了相关的管理要求、污泥处置工艺运行标准、监测频率、报告制度、记录要求和其他常规要求等。

3.3.1　污泥土地利用的环境风险

污泥土地利用是实现污泥绿色、循环利用的重要方式，但同样面临明显的环境风险，这些风险主要由污泥中含有的重金属、有机污染物、致病菌等引起。

3.3.1.1　重金属风险

（1）增加土壤中重金属含量

施用含有重金属的污泥后，土壤和土壤溶液中各形态的重金属含量均有所增加，但以表层增加最多。由于重金属具有难迁移、难转化、易富集等特点，因此污泥施用后可以长时间保留在土壤中。长期施用污泥的土壤停止施用后，重金属形态在土壤中的分布没有明显变化，表明重金属对植物、动物和微生物的毒害作用仍然存在。既然污泥施用后重金属会残留在土壤中，随着污泥施用时间的不断延长，重金属就会在土壤中不断累积，因此土壤中重金属含量的增加对人类、动物、植物和土壤生态系统都存在着潜在的危害，污泥土地利用时应综合考虑施用量、施用地点和施用时间等方面的选择。

（2）对植物的毒害作用

一般而言，随着污泥施用量的增加，作物体内重金属的含量增加。国外专家研究发现，与化肥相比，长期施用污泥土壤的小麦籽粒 Cu、Zn 含量明显增加。污泥浸提液中的重金属对植物幼苗也有一定的毒害作用，在各种污泥浸提液中中国大白菜种子发芽率可以保持较高的水平，但随着污泥浸提液浓度的降低，种子发芽率会更高。

植物对重金属的吸收受到土壤条件、重金属形态、植物类型等多种因素的影响，不能只从土壤重金属的总量角度来研究。重金属植物有效性是一个涉及物理、化学、生物等许多因素的交叉研究课题。污泥中重金属的活性既不同于土壤中原有的重金属，又不同于以无机盐形式加入的重金属，其在土壤中的形态转化和植物有效性更带有本身的复杂性，需要更深入细致的研究。

（3）对人和动物的毒害

重金属对人类健康的危害主要通过以下几种途径。

① 人直接暴露在重金属污染的环境中。施入污泥后，土壤中重金属含量提高，人类暴露于污染环境的机会增加。尤其是当污泥用于园林绿地时，这种直接危害更大。

② 重金属通过食物链进入人体。生长在重金属污染土壤上的作物，体内重金属含量也较高，如果摄入了这种受污染的食物，就会危害人类健康。同样，通过食用受污染的动物，也增加了重金属对人类的毒害作用。

③ 饮用含重金属较高的水也会引起重金属在体内的积累。

④ 如果大气中悬浮颗粒物或气溶胶中含有重金属，也可能通过呼吸道进入人和动物体内，产生毒害作用。

动物通过食用受污染的牧草或在放牧过程中直接将受污染土壤摄入体内，增加了重金属对动物产生毒害的可能性。专家对Cd 在羊可食部分的积累进行研究时发现，放牧结束时施污泥草地上的羊肌肉内 Cd 含量与放牧前相比没有明显变化，但羊肾内 Cd 含量明显增加。此外，污泥表施处理中羊肝脏内Cd 含量显著提高。动物体内重金属浓度的增加，一方面会危害动物的健康，影响其健康生长；另一方面，增加了通过食物链方式对人类健康危害的可能性。

（4）对土壤微生物的影响

土壤微生物是土壤肥力的一个重要指标，它与植物所需养分的生物化学循环和有机碳的转换密切相关。当地球化学指标不能对污染物影响土壤生态系统做出有效评价时，微生物学指标可以预示潜在性有毒物质对土壤肥力的影响。

施用污泥，一方面增加了土壤有机质、全氮等养分的含量，提高了土壤肥力，有利于土壤微生物活性的增加；另一方面，由于污泥中含有重金属等污染物质，会对土壤微生物产生毒害作用。施用重金属污染的污泥后，土壤的微生物生物量、呼吸速率会发生显著变化，也会使土壤微生物种群结构发生改变。虽然关于污泥施用对土壤中微生物种类和微生物活性的影响进行了广泛的研究，但是在污泥农用对土壤微生物生态系统风险评价中还缺乏有效的生物学指标。

（5）对土壤酶的影响

土壤酶对环境管理因素引起的变化较为敏感，且具有良好的时效性特点。土壤酶活性在一定程度上还可以反映出环境状况，某些污染物的存在能抑制土壤酶活性，如脲酶和脱氢酶活性对某些重金属的反应很敏感。刘云国等研究发现，土壤脲酶活性随土壤Cd浓度的增加而降低，脲酶活性与土壤Cd 浓度显著负相关。谭启玲等的研究结果表明，污泥的施用能增加潮土中脲酶的活性，多酚氧化酶及中性磷酸酶的活性与污泥的施用量有一定相关性，并与土壤中交换态 Zn、Cu含量呈一定负相关。

土壤酶活性与污泥性质、施用量有关，当施用低量外加重金属污泥时（100m3
 /hm2
 ），脱氢酶活性与未使用污泥基本没有差别，但当污泥施用量较高时（300m3
 /hm2
 ），外加重金属污泥后的脱氢酶活性降低。虽然土壤酶对土壤污染程度非常敏感，但仅仅以土壤酶来进行评价还远远不够，研究表明，酶活性与微生物量的比率是评价环境胁迫的敏感指标。虽然有关重金属对土壤酶的研究较多，但在重金属的环境风险评价中还没有被广泛应用。

（6）对土壤动物的影响

有关重金属对土壤动物的研究以重金属对蚯蚓的效应居多，研究结果表明，与对照处理相比，施用污泥后蚯蚓体内Cu和Zn的含量增加。蚯蚓体内重金属含量的增加会明显降低其繁殖能力，生命周期延长。对生活在重金属污染的河流冲积平原土壤中蚯蚓的研究结果表明，蚯蚓体内重金属含量高于未污染的对照区域。由于土壤中的重金属很难被蚯蚓吸收利用，在评价重金属对蚯蚓的毒害作用时，不应只考虑土壤中重金属的全量，还应当考虑土壤溶液中和植物体内重金属的含量。目前，虽然对污泥施用的重金属效应进行了较为广泛的研究，但对土壤动物的研究还相当缺乏，应加强这方面的科学研究。

为了降低污泥土地利用过程中重金属风险，欧美国家进行了多方研究，并对污泥中重金属浓度进行了限定。根据40 CFR503规则的风险评估，美国环保局评价了14种污泥土地利用中可能的暴露途径，潜在的健康和环境风险对污泥、年污染物负荷率和累积金属污染物负荷率中的污染物浓度提出了标准。在欧盟，86/278/EEC指令规定了污泥和土壤中镉（Cd）、铜（Cu）、镍（Ni）、铅（Pb）、锌（Zn）和汞（Hg）的浓度上限。国家法规与86/278/EEC指令一起规定了污泥中重金属的上限值，美国环保局503和一些国家法规对重金属浓度规定如表3-1所列。污水污泥重金属浓度量超过这些标准将对土壤质量产生长期的不利影响。欧盟关于城市污水处理的91/271/EEC指令和关于污泥农用的86/278/EEC指令对污泥的生产、处置和循环利用产生最强的影响。与欧盟86/278/EEC指令相比，大多数欧盟成员国规定的锌（Zn）浓度接近指令规定的最大允许浓度，而除此之外，绝大多数欧盟成员国制定了低于指令规定的最大允许浓度的上限浓度（表3-2）。此外，法令对污泥的年利用量也限定了最大上限，以尽可能减少重金属的累积。


表3-1 污泥中重金属浓度限值（干基）

单位：mg/kg


① 从2007年12月31日起，Cu减少到125mg/kg，锌减少到300mg/kg。

② 对于私人花园，Pb含量（干基）减少到60mg/kg或5000mg/kg（以P计）。

③ 针对私人花园。

④ 1998的目标值。

⑤ 2001年1月1日起（以干基计）15mg/kg，2004年1月1日起10mg/kg。




表3-2 与欧盟要求相比欧盟各成员国的情况




欧盟农业利用局委托INERIS进行了一项土壤中污泥的风险评估。这项评估考虑了镉（Cd）、铬（Cr）、铜（Cu）、汞（Hg）、镍（Ni）、铅（Pb）和锌（Zn）。INERIS评估了每种物质的潜在危险，得出上述金属元素具有比较毒理学参考值（TRF），当TRF值超过1时，认为关系到人类健康。重金属暴露值则考虑消费者、邻居和农民作为受体，土壤、水、动物、蔬菜和鱼为摄取途径，70年为寿命。结果表明主要暴露为植物和动物的摄食，主要的暴露物质是锌（Zn）、铅（Pb）、镉（Cd）、铜（Cu）、镍（Ni）等重金属。这项研究结论是与在未使用污泥土地生产的食品相比，污泥土地利用对农产品风险的贡献是很低的。然而，这些报道建议将污泥中铅（Pb）最大允许浓度（干重）从750mg/kg（86/278/EEC法规）降低到500mg/kg，从而基本保证在70年暴露下这项风险将在可接受水平。

除传统重金属外，随着新型金属元素的运用，监测和研究需不断评估它们的意义，如钨（Wu）。

3.3.1.2　有机污染物风险

长期以来，国内外对城镇污泥土地利用中的重金属研究较多，控制标准也较详尽，然而对有机污染物的研究相对薄弱。董文茂在《污泥农用：引发土壤污染风险》中提醒：有毒有机污染物是污泥农用污染环境的新特点。随着我国经济的发展和人们生活水平的提高，城市污水的排放量也不断增加，污水中污染物的成分也越来越复杂，特别是混合了工业废水（如化工、电器、有机农药等生产废水）的污水可能含有各种各样的持久性、难降解的有机污染物，这些有机污染物随污泥的沉降与污水分离，在污泥中被富集。根据统计，城镇污泥中含有多种有机污染物，主要有氯代酚类、多环芳烃类（PAHs）、多氯代二苯并二[image: ]
 英、呋喃类、硝基苯类、酞类、胺类、氯代苯类、多氯联苯类（PCBs）、卤代烷烃类、邻苯二甲酸酯类、有机氯农药（OCPs）等，其中多氯联苯、有机氯农药和多环芳烃最为常见。这些有机物污染物很多在环境中具有稳定、持久、毒性大等特点，部分还有致癌、致畸、致突变等作用。

有机污染物进入土壤会不同程度影响陆生植物的生长，并通过食物链富集，最终危害人类健康。如多氯代二苯并二[image: ]
 英就是一种具有“三致”作用（致畸、致癌、致突变）的全球性有机污染物，是目前世界上已知的毒性最强的一级致癌物。此类污染物如果随食物进入人体，会在人体的脂肪层或脏器中蓄积，几乎不可能通过消化系统排出体外。

有机污染物通过污泥进入土壤，污染环境并危及食品安全的风险己经引起国内外的关注，欧洲国际生命科学学会推荐了一个概念框架描述了污泥土地利用后有机污染物进入土壤后的暴露途径（图3-1）。有机污染物进入土壤后首先对土壤环境质量和土壤微生物群产生影响，其次对陆地植物及动物群落产生影响。有机污染物可以在鸟类和哺乳动物体内富集，并通过渗滤进入水体。人体能通过摄入被有机污染物污染的农产品、动物肉、奶以及饮用水等而被污染。人体也能通过直接接触施用含有有机污染物污泥的土壤或通过口、呼吸等直接被污泥中的有机污染物污染，这些人员包括利用污泥的农民以及采用污泥作为园林绿化的人员等。


图3-1 城市污泥土地利用中有机物风险评估概念图



根据Smith的建议，为评估污泥用于农用土壤的风险，污泥有机污染物的5个特征应予以考虑，这些特征分别是土壤中的降解性、浸出潜力、植物吸收、食物链转移以及最终到达人体的浓度。

Chaney等采用路线的方式对污泥有机污染物用于农业土壤的风险进行了评估。研究表明存在2条路线：a．儿童摄食污泥；b．持久性亲脂有机污染物会产生最大风险，当利用液相污泥时这些有机污染物会吸附在牧草食料上，接着会被牲畜摄食，进入人类食物链，从而对人类健康产生风险。Smith也认为污泥中有机污染物吸附在牧草或污泥处理的土壤中，接着动物摄食牧草而使有机污染物得到累积，是污泥农用过程中人类暴露的主要途径。然而他认为人体摄食来自污泥土地利用的有机污染物量很少，不可能引起负面的健康风险。

Eljarrat调查污泥农业利用后多溴联苯醚（PBDEs）的去向，发现利用污泥4年后PBDEs浓度呈增加趋势，暗示土壤中PBDEs具有持久性，包括deca-BDE-209。因此，虽然非生物吸附可限制人体暴露于多溴联苯醚在土壤中的潜力，但是植物可通过吸收和转运PBDEs进入地上组织从而提高土壤中生物可利用度，导致暴露风险的增加。很少有关于PBDEs污染土地的标准。为保证初步治理效果，对于宅居地五溴二苯醚的浓度（干基）标准为120mg/kg，十溴二苯醚的浓度（干基）标准为610mg/kg，但这些并没有考虑潜在的人类健康效果。针对不同用地（农业、操场、商业用地）需制定不同的PBDEs浓度标准和准则。

污泥中十二烷基苯磺酸钠的风险比值在0.01（中位值）～0.1（95%），通常低于0.5（最大浓度）。在不同条件下，会受到污泥进水浓度、水硬度和污泥稳定化等因素的影响，该研究表明污泥正常农用不会产生十二烷基苯磺酸钠的生态风险。

申荣艳等将城市污泥施用于盆栽植物后，发现施用污泥后不同程度地增加了多数处理植株、根系和土壤中多氯联苯（PCBs）、有机氯农药（OCPs）和多环芳烃（PAHs）（菲和苯并［a
 ］芘）等污染物的含量。强致癌性化合物苯并［a
 ］芘在各处理植株和根系中均被少量检出，在土壤中的检出量远远低于加拿大土壤质量控制标准（0.1mg/kg），仅个别处理高于荷兰污染土壤治理标准的目标值（0.025mg/kg)。菲在土壤、植株和根系中的检出量均大大高于苯并［a
 ］芘，在部分土壤中的检出量超过加拿大和荷兰土壤质量控制标准（0.1mg/kg和0.045mg/kg）。

余杰等分析了国内外城市污泥中有机污染物的浓度和研究现状，并针对我国国情指出有机污染物多环芳烃（PAHs）和壬基苯酚（NP/NPE）是城市污泥中常见污染物，在各地污水处理厂污泥中均有检出，应作为典型的有机污染物加强研究。

事实上，有机污染物的监测通常比一种物质的排放要晚得多。科学家从来都不能排除某种不可接收的风险，甚至使用很昂贵的分析手段也不能，因为协同效应不能由这样的方法进行评估。因此，Furhacker提出一种基于效果的方法。在这种方法中应该避免的负面影响被追踪。这将需要所有利益相关者对生物检测的测试方法、目标效果以及可接受的范围达成一致。对于复杂样品，混合物的额外或协同效果和代谢物的问题也需要考虑。

一些国家对城市污泥中有机污染物的特征及其在农业环境中的行为、生态效应和调控措施等方面的研究表明，通过根部的吸收和在植物中转移的有机污染物很少，即使土壤中的有机污染物含量很高，城市污泥过量施用也没有表现出明显的危害。尽管如此，部分西方发达国家对城市污泥土地利用过程中的有机污染物浓度等还是提出了一些限制。我国对城市污泥中有机污染物的研究相对较少，除苯并［a
 ］芘外，至今仍未制订出完善的城市污泥有机污染物限制标准。

如上所述，关于污泥中有机污染物，不同国家间还没有一致方法去设定限值。美国环保局在1993年进行了一项关于各种有机污染物的风险评估，但最后没有给出污泥有机污染物的极限值或要求。主要有以下几个原因。

① 只有少于5%的污泥中检测出有机污染物。

② 有机污染物浓度通常较低，不会超过基于风险的负荷率。

③ 污染物已经被取缔或禁止生产。

科学文献报道表明污水污泥农用不会受有机污染物存在的影响，因为不同风险评估表明在通常的浓度下有机物污染物不会对土壤质量、人类健康和健康产生不可接受的风险。因此，英国、加拿大等一些国家认为设定污泥有机污染物限值是没有技术理由的。欧盟委员会在修订86/278/EEC指令的过程中关于哪些有机污染物必须控制及需采取什么样的极限值还存在不同的观点。尽管如此，《污泥工作文件》第三版草稿提出了污泥农用时某些或某类有机污染物的极限值（表3-3）。


表3-3 污泥中有机物污染物的极限值（以干基计）


① 提出但被撤回。

② 上奥地利州。

③ 下奥地利州。

④ 福拉尔贝格。

⑤ 卡林西亚。

⑥ 7种主要PCBs的总和（PCB-28、PCB-52、PCB-101、PCB-118、PCB-138、PCB-153、PCB-180）。

⑦ 每种同族元素（PCB-28、PCB-52、PCB-101、PCB-138、PCB-153、PCB-180）。

⑧ 针对草地。

⑨ 二氢苊醌、菲、芴、荧蒽、芘、苯并荧蒽（b
 ，j
 ，k
 ）、苯并芘［a
 ］、苯并二萘嵌苯、茚并芘（1,2,3-c
 ,d
 ）等有机物的总和。

⑩ 荧蒽、苯并荧蒽［b
 ］、苯并芘［a
 ］三种同系物的总和。

⑪ 6种化合物的总和。



在德国北莱茵和威斯特伐利亚密集监测和风险评估后，Barkowski等将表3-4列出的化合物作为相关性，并建议制定相关的标准。Barkowski等的结论和建议受到了德国水协会专家们的严重质疑。Dreher等研究了使用污泥修复了11年的土地［达到（以干基计）31.5t/（hm2
 ·a）］与未污泥利用的土地在有机污染物含量方面的差异，其中6种有机物污染物未检出，3种有机污染物没有差异，仅3种有机污染物（三丁基锡、吐纳麝香、PCDD/F）略高于空白对照组，因此专家们建议在设定有机污染物含量极限值之前应该澄清真实的行为。


表3-4 有机污染物的建议标准（干基）

单位：mg/kg




3.3.1.3　致病菌风险

城市污泥中存在相当多的病原微生物和寄生虫卵，许多人畜疾病与来自污泥中的病原体有关。当这些含病原微生物的污泥施入土壤后，容易对生态环境、食物安全和人体健康产生潜在威胁。美国环保局（US EPA）及其他组织的一些学者对污泥中存在的病原物进行过统计，发现污泥中已确认的病原物中至少有24种细菌、7种病毒、5种原生动物和6种寄生虫。孙玉焕等调查了长江三角洲地区的15个城市的污水处理厂的48份污泥样品，测定了粪大肠菌群数，研究结果表明，污泥中FC（粪大肠杆菌）的最大可能数（MPN）的范围干重在0～3.41×106
 （MPN/g），平均干重为3.79×105
 （MPN/g），检出率达89.6%。污泥样品的FC数量差异较大，部分污泥样品病原微生物数量超过了污泥农用的相关标准。何培松等对上海市城市污泥的分析表明，污泥的夏季样品共检出8种细菌，即大肠埃希菌、嗜水气单胞菌、产碱普罗威登斯菌、产酸克雷伯菌、肺炎克雷伯菌、奇异变形杆菌、少动鞘氨醇单胞菌、假单胞菌；秋季样品共检出7种细菌，即大肠埃希菌、嗜水气单胞菌、产碱普罗威登斯菌、沙门氏菌、摩氏摩根菌、奇异变形杆菌、阿氏肠杆菌；两季的大肠菌数为1200个/g（干重），这些病菌多数属于肠道和呼吸道传染病菌。池勇志等针对污泥中的肠道病毒、细菌、原生动物及蠕虫寄生虫的性质及危害进行了详细分析，指出这些病原物可引发人类包括肝炎、肠胃炎、呼吸道疾病以及痢疾等多种疾病，并且有些病毒存在时间长、低剂量、可传染的特点。为此，许多国家规定污泥必须通过灭活处理达到无害化的卫生要求才能进行土地利用。

美国EPA根据城市污泥病原物含量的高低，将城市污泥划分为A与B两级：A级指粪大肠菌浓度（干重）<1×103
 MPN/g或沙门氏菌浓度（干重）<3MPN/4g的城市污泥；B级指粪大肠菌浓度（干重）<2×106
 MPN/g或<2×106
 CFU/g的城市污泥。A级产品必须采用附加工艺杀灭病原体，符合A级标准的城市污泥可施在种植有食物链作物的土地上；而B级城市污泥的应用则有许多具体的规定（表3-5）。


表3-5 我国污泥处置病原微生物限值




我国近年来出台的多部污泥泥质标准都对污泥中病原微生物做了相关规定，池勇志通过总结各行业标准中对病原微生物控制项目和指标限值（表3-5），与国外进行对比，指出我国在这方面的规范标准仍需进一步细化和优化。有研究表明，在污泥堆肥过程中，采用适当的灭菌方法，其中的病原菌和寄生虫卵几乎能全部被杀死。然而，也有学者指出，堆肥产品在储存和回用土地过程中存在病原微生物再发的可能。因此，在污泥处置过程中釆取有效措施控制污泥中病原物对环境和人类产生的风险具有重要意义。

动物、植物、人类的感染风险已经是公认的，尽管现在缺乏充分的证据表明动物中存在沙门氏菌发生记录，但是污泥是重要的感染途径，因为大多数感染途径发生在现有的农业活动中。由污泥引起的疾病仅在少数情况得到确认，如污泥农用没有得以正确实施或是操作员没有使用卫生的做法。

最新的世界卫生组织关于污泥和粪便利用的指南建议由水质标准评价转变为基于健康目标评价，这能实现降低健康风险的阻碍的目的。根据指南，人类健康保护的基准是因病毒、细菌和原生动物疾病带来的额外负担应不超过每人每年10-6
 致残寿命年损失。为保护人类免于暴露在微生物污染物中，污泥土地利用必须满足基于风险的致病菌极限值。美国环保局重新利用/再循环准则和欧盟一些成员国关于致病菌要求如表3-6所列。


表3-6 微生物质量导则和废物农用标准


注：1．NR，表示未有标准。

2．MPN，表示最大可能数，细菌数量的测定方法。

3．PFU，表示空斑形成单位，病毒数量的测定方法。

4．MPCN，表示最大可能病变数。

5．DM，表示干重。

6．ND，表示未检出。



许多研究人员采用定量微生物风险评估（QMRA）方法去评估与污泥再利用相关的致病菌健康风险。Gale等使用QMRA方法评价人类暴露在一系列致病菌中的风险，范围包括污泥农用至接着用于培养农作物的过程。通常情况下，这些风险比较低，尽管还存在一定的不确定性，特别是关于环境中致病菌的长期衰减特点缺乏可靠数据。

3.3.1.4　其他环境风险

污泥农用时，人们除了担心重金属、病原菌和有机污染物外，还会担心污泥土地利用时带来的其他问题，如烧苗、杂草种子、恶臭、盐害等。

未腐熟的城市污泥施入土壤后，由于不稳定有机物的强烈分解，消耗根际土壤的氧气，并产生有机酸等有毒物质，抑制作物生长，甚至引起烧苗。城市污泥好氧高温堆肥处理过程中，其有机物可以不断向稳定化和腐殖化方向转化，这有助于污泥堆肥的土地利用，避免烧苗现象的发生。好氧高温堆肥还可以灭活城市污泥中可能混入的杂草种子，避免农田杂草发生。因此，关于《农用污泥中污染物控制标准》的修订应规定对农用污泥进行腐熟处理，避免烧苗现象的发生。其他诸如恶臭会引起人员与动物的不舒适感，甚至会出现头晕、恶心等症状，而盐浓度升高则直接会影响原生质膜，改变其渗透性，使植物吸收水分困难，也排斥了对一些营养物质的吸收，同时还会改变酶的活性，引起一些代谢失调等。

3.3.2　污泥干化焚烧的环境风险

目前，关于污泥干化过程的事故环境风险研究很少见报道，但关于污泥干化过程的恶臭污染物的影响研究比较多。污泥干化过程中的恶臭污染物排放与污泥成分、含水率、温度等都有很大的关系，研究污泥干化过程中污染物排放特性的目的是为有效防止二次污染提供依据，使污泥的干化过程满足相关的环保法规标准。污泥作为污水处理的附属产物，其污染物成分的研究成果对估算污泥干化过程污染物排放特性研究具有很高的参考价值。例如，有一些研究者通过类比研究和气相色谱研究发现，污泥干化排放的主要气体组分包括水、二氧化碳、氨气、庚烷和有机酸等，其中氨气和二氧化碳的排放浓度最为显著，前者是恶臭污染排放标准中规定有限值的恶臭污染物。随着污泥干化温度的升高，各种污染物的排放浓度逐渐上升；当干化气体经过冷凝器冷凝后，除不可凝气体如二氧化碳外，其余各种气体浓度均有不同程度的降低，说明冷凝操作可降低部分污染物的排放。

关于污泥焚烧过程的污染物的排放种类和特征已有大量的研究文献报道，几乎都以二[image: ]
 英研究为主，对重金属的排放有所忽略。但实际上，焚烧产物或焚烧过程中重金属的风险也值得高度重视。例如根据国外学者的研究，垃圾焚烧是大气中汞排放的重要人为源。

3.3.2.1　二[image: ]
 英排放

二[image: ]
 英类是多氯代二苯并-对-二[image: ]
 英和多氯代二苯并呋喃的总称，共包含有210种化合物。二[image: ]
 英系列物质无色无味，熔点较高，难溶于水，可溶于大部分有机溶剂，容易在生物体内蓄积。众所周知，二[image: ]
 英系列物质在自然界中几乎是不存在的，即无天然来源，因此只有通过化学合成才能产生，是目前人类自己创造出的杀伤力最强的化学物质之一，被列入了《斯德哥尔摩公约》中控制的持久性有机污染物（POPS）名单。二[image: ]
 英的主要来源是工业排放和焚烧排放，包括固体废弃物的焚烧，纸浆、纺织、金属冶炼的生产过程，空气中的PCDDs和PCDFs通过光合作用沉积，废水处理厂的含氯前体，锯木厂含氯的防锈剂，某些农药（如2,4,5-除草剂）、药品（氯酚）的生产过程。特别是在废弃物焚烧、化工生产、金属冶炼等过程中，二[image: ]
 英会随着废气或残渣排放而进入环境。

己经证明，摄入二[image: ]
 英会使肿瘤发生率增高、有致畸毒性、致癌毒性和致突变毒性，最主要的是生殖毒性、发育毒性。二[image: ]
 英的环境风险还体现在持久性上，在环境中滞留时间长，例如在气相、水相、土壤/沉积物和人体内的半衰期分别为8～400d、166d～2119a、17～273a、7～11a。二[image: ]
 英还具有明显的生物放大性，因此它很容易蓄积在食物链中，并因为高脂溶性、难生物降解性，随着食物链从低级到高级，逐级放大，因此在高级动物中二[image: ]
 英蓄积程度就高于低级生物。

根据不完全统计，中国的二[image: ]
 英年排放量约为10.2kg毒性当量（TEQ），其中向空气中排放5.0kg毒性当量（TEQ），残留物排放5.0kg毒性当量（TEQ），是二[image: ]
 英排放量较大的国家之一。根据估算，钢铁等金属冶炼行业二[image: ]
 英排放量最大，其次是发电和供热、固体废弃物的焚烧，这三类污染源排放量占总排放量的81%。

目前，中国对城市生活垃圾焚烧做过相对较多的监测和调查，例如对我国选择了有代表性的15个垃圾焚烧设施进行二[image: ]
 英监测，结果显示，二[image: ]
 英排放最高浓度为100ng/m3
 国际毒性当量（TEQ），平均浓度为6.2ng/m3
 国际毒性当量（TEQ）。

为了完成履约任务，经过多年发展，我国也形成了一整套从监测、预防、控制到应急的管理策略和法律标准。

① 完善法律法规，由国家环境、卫生、质监等多部门组织协调，制订了我国的二[image: ]
 英污染控制纲要及相关政策法规，并适应应对国际公约，完成履约。

② 加强检测技术的开发。关于对二[image: ]
 英的检测，国家有关部门组织论证研究开发适合我国国情、便于广大基层环境监测部门日常工作的测试设备和方法，目的是有计划地对我国二[image: ]
 英的暴露水平进行较系统地调查，并依此做出初步评估和判断。

③ 严格控制工业废弃物、医疗废弃物、城市垃圾、作物秸秆及落叶的焚烧。新建的垃圾焚烧或专用焚烧炉应采用先进设备和工艺技术，使焚烧温度达到900℃以上，并持续足够时间，达到减少二[image: ]
 英形成的目的。

综上所述，成分复杂的城镇污泥，在进行焚烧过程中不可避免地存在一定的二[image: ]
 英环境污染风险。二[image: ]
 英对环境和人体健康危害巨大，预防和治理难度极大，目前国内国际形势不容乐观，基础研究任重道远。合理选择污泥焚烧技术，科学地分析风险程度、影响范围，有效地采取治理措施，来降低或避免带来的二[image: ]
 英危害，对于污泥干化焚烧处理是非常重要的。

3.3.2.2　重金属排放

重金属在污泥焚烧的过程中主要有两种迁移途径：一种是被固定在残渣中；另一种是随着飞灰扩散到大气中。污泥焚烧后的重金属也由于存在化学形态的不同，而呈现出不同的浸出特性和环境影响效应。研究表明，污泥中重金属在灰渣和飞灰中的分配比例和主要形态除了与重金属自身特性有关，还可能受焚烧温度、停留时间、含水率以及添加剂等因素的影响。

（1）温度的影响

焚烧过程中，温度的高低会对重金属的含量和去向形成影响：一方面，温度决定水分的析出和挥发分的燃烧程度，决定了重金属在灰渣和烟气飞灰中存在比例；另一方面，重金属在挥发及随烟气飞灰飞出炉外的速度和比例也受温度的影响。这两个方面的竞争决定了灰渣和飞灰中重金属的分布。烟气飞灰中的金属含量随着温度的提高而增加，温度升高，易挥发性金属元素的排放量增加，半挥发性金属元素的含量有所增加，难挥发性金属元素在烟气中变化不大；灰渣中金属含量则随焚烧温度的升高而降低。高温污泥焚烧实验表明，1350℃的高温处理已经能够固化重金属，在水中浸出的各重金属的浓度都非常低，甚至酸性环境下灰渣的浸出结果也低于国家标准。

（2）焚烧气氛的影响

金属的挥发性与燃烧过程形成的是氧化气氛还是还原气氛有关，在氧气氛围下重金属容易生成氧化物，而金属氧化物的熔沸点相对较高因而比较稳定，更多地存在于固相中。相反还原气氛更容易使重金属挥发，大多数重金属在还原性气氛下容易生成单质和次氧化物。研究表明，硫化物富集在飞灰中可能性较大，亲硫元素在飞灰中的富集程度随元素的沸点升高逐渐减小。污泥中氯元素含量的增加，会加强某些重金属的挥发，它的影响比硫元素的影响还大。

（3）添加剂的影响

添加剂的不同，对重金属存在的形态和释放性质有很大的影响。研究和实践表明，向污泥中添加不同比例的石灰、石灰石、高岭土等，可以在不同程度上抑制污泥焚烧过程中重金属的排放。重金属被添加剂吸附的比例依次为Pb>Cu>Cr>Cd。

综上所述，针对污泥中重金属种类和浓度，可以通过控制相应的燃烧温度、气氛和添加俘获剂，有效控制灰碴和飞灰中的重金属含量，并且可以附以尾气吸收的方法控制污泥干化和焚烧过程的重金属排放问题。

3.3.3　污泥建材利用的环境风险

污泥建材利用是一种重要的污泥资源化利用途径，从所得建材的种类来分，污泥的建材利用大致可分为制砖、制水泥、制轻骨料、制玻璃等。但其会对人体产生一定健康风险，具体如下：a．在污泥建材烧制过程中存在重金属挥发和二[image: ]
 英/呋喃、挥发和半挥发性有机物等污染物生成；b．污泥中
 、P2
 O5
 和Cl-
 等有害组分将会对建材性能产生不利影响，使建材强度下降和出现泛霜等；c．污泥建材中一部分重金属存在浸出风险，会对环境造成潜在的危害。

3.3.4　污泥填埋的环境风险

污泥填埋由于具有处理量大、操作工艺简单、运行成本低廉等优点，仍是目前我国污泥处置的主要手段之一，而且在未来较长一段时间内此种情况仍难以得到改善。然而，在污泥填埋过程中会产生大量的填埋气体及渗滤液，对附近的居民健康和生态环境构成二次污染威胁，如渗滤引起地下水污染、恶臭气体造成大气污染、CH4
 等温室气体加剧温室效应、地面沉降引起植被破坏以及影响周边景观、火灾、爆炸等。此外，填埋场本身又占用了大量的土地资源。具体说来，污泥填埋会造成的环境风险体现在以下3个方面。

3.3.4.1　填埋气体对环境的影响

污泥被集中到填埋场经填埋处理后，填埋场内部微生物的厌氧降解活动会使污泥大部分的有机转化为气态的最终产物——以甲烷和二氧化碳为主要成分的填埋气体。这两种填埋气体对环境的影响与破坏主要体现在以下4个方面。

1）会加重温室效应　在目前已知的 30 多种温室气体组成成分中，最重要的就是二氧化碳、甲烷与一氧化二氮。显然，以甲烷与二氧化碳为主要成分的填埋气体必将会导致温室效应的加强。

2）造成大气污染　一方面，填埋气体导致其周边地区臭氧气体的形成，从而增加当地居民患癌的潜在可能性；另一方面，其释放大量难闻的气体的成分中具有一定的毒性，因而也会对附近公众的健康构成危害。

3）易于造成对植被的破坏　生长于填埋场周边的植物，由于其根系附近的氧气直接被填埋气体所替换或者被甲烷氧化细菌所消耗，因而很容易窒息死亡。另外，高浓度的二氧化碳与填埋气体中的有毒微量气体成分也会影响到植物的正常生长。

4）对地下水的污染　一些挥发性的有机污染物可以随着填埋气体的扩散迁移到污泥填埋场周围的地下水中，从而对地下水资源造成污染。

3.3.4.2　渗滤液对环境的影响

填埋厂污泥生物降解形成的水分及渗透进污泥填埋场内部的水分带走污泥层中有机、无机的降解中间产物和最终产物，然后再从填埋场往外渗漏，便形成了渗滤液。应该说，降雨是这些渗透污水的最主要来源；其次则是含水率较高的污泥本身包含的水分以及污泥在微生物降解过程中生成的水分。由于渗滤液中含有较多的有毒成分，因此长期以来，这种渗滤液对周边地区的地表水与地下水的安全构成了严重威胁。此外，污泥渗滤液通常还能污染其周边地区的土壤与植被，进而又给周边地区的植被重建与生态恢复带来很大困难。

3.3.4.3　垃圾填埋场引发的其他环境问题

除前面提到的有毒气体与渗滤液污染环境的问题外，污泥填埋场的存在及其处理方式还会引发其他相关的环境问题。

① 占有大量的土地资源。

② 引起地面沉降。随着污泥成分的不断降解以及淋溶损失，再加上污泥在填埋时又难以被彻底均匀地压缩，因而污泥填埋场在其漫长的稳定化过程中通常均会出现不同程度的沉降，从而可能会破坏最终覆盖层的结构以及导致局部地区填埋气体和渗滤液的溢漏。此外，这种不规则的沉降也对植被重建、生态恢复以及重新开发利用造成相当大的负面影响。

③ 易引发火灾与爆炸。在填埋过程中产生的填埋气体含有较高浓度的甲烷等易燃易爆物，若管理不当则易引起火灾等次生灾害。

3.3.5　污泥偷排对水体的环境风险

3.3.5.1　对水体生物的直接毒性作用

Costello等总结了污泥浸出液对各种海洋鱼类的毒性实验结果（表3-7），认为不同鱼种对污泥的毒性敏感程度具有很大差异，且污泥总体上对鱼类的毒性较高。Costello等也根据倾倒区野外实验结果分析表明，在一些污泥倾倒区，污泥中大量有机质的释放会改变该区域中大型无脊椎底栖生物丰度。Bothner等对污泥倾倒区的调查也表明污泥对底栖蠕虫类的物种丰度明显降低。Costello等进一步研究表明污泥对鱼类的孵化成功率以及幼鱼存活率都有较大的影响，并推测在实际倾倒区可观察到生物毒性效应与倾倒行为有关。此外，Pun等还研究了中国香港污水处理厂污泥对杜氏藻的急性毒性，认为污泥浸出液中的氨氮是造成藻类生长抑制的关键污染物。


表3-7 污泥对鱼类的毒性作用


① 当实验终点为LD50
 时浓度范围指不同污泥样品间的差异，其他实验终点时为不同样品的最低影响浓度范围，单位为污泥浸出液的体积百分比。



3.3.5.2　对水体环境产生较长远的影响

污泥中含有的重金属、有机污染物以及致病微生物等污染物释放可对海洋环境产生严重影响，如鱼类可能被致病菌和重金属污染，有机物富集易形成营养化，可能引发有毒藻类大量繁殖。Rodger等对苏格兰倾倒区的研究表明重金属在倾倒区沉积物中都有不同程度的积累。韩国海洋渔业署（MOMAF）对其污泥倾倒区底泥的调查表明，倾倒区重金属含量显著高于韩国南部海滩沉积物。许多国家正在逐步停止污泥的海洋倾倒。美国于1988年已禁止污泥海洋倾倒，到1998年年底，欧共体城市废水处理指令（91/271/EC）已经禁止其成员国向海洋倾倒污泥。中国政府于1994年初接受3项国际协议，承诺于1994年2月20日起不在海上处置工业废物和污水污泥。

3.4　污泥环境风险评估方法

3.4.1　重金属环境风险评价方法

3.4.1.1　地积累指数法

地积累指数法（I
 geo
 ）是德国海德堡大学Muller于1969年提出的一种研究水环境中重金属污染的一种方法，它是利用某一种重金属的含量与其地球化学背景值的关系来定量确定重金属污染程度的指标。由于其不仅考虑人为污染、环境地球化学背景值等，还考虑了由于自然成岩作用可能引起的背景值的变动，利用该方法能够直观地反映外源重金属在沉积物中的富集程度。目前该法被广泛用来评价分析土壤重金属污染，其计算如式（3-1）所列：
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 　　（3-1）

式中 C
 
i

 ——土壤中某一重金属的实测含量，mg/kg；


k
 ——常数，考虑到岩石差异可能引起背景值的变化而取的系数，此处取1.5；


B
 
i

 ——土壤元素背景值，mg/kg。

采用北京市2004年测得的土壤重金属背景值的几何均值作为土壤元素背景值。根据I
 geo
 的计算结果，其一共分为7级（0～6级），具体分级结果见表3-8。


表3-8 地积累指数与污染程度分级




3.4.1.2　潜在生态危害指数法

潜在生态危害指数法（RI）是瑞典学者Hakanson提出的应用沉积学原理评价重金属污染及生态危害的方法。该法结合土壤中重金属含量及重金属的生态效应、环境效应，重点确定了重金属的毒性系数，它是按照单因子污染物生态风险指标
 和总的潜在生态风险RI指标进行风险分级，是目前评价重金属潜在危害程度利用较为广泛的方法。其计算如式（3-2）所列：
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 　　（3-2）

式中 
 ——土壤中重金属的实测值；


 ——重金属i
 的参比值，可以选用试验对照区土壤重金属的测试值；


 ——重金属的毒性系数，此值反映该种重金属的毒性系数；


 ——单因子i
 的潜在生态危害指数。

其中重金属毒性系数采用 Hakanson 制定的标准化重金属响应系数作为标准。重金属毒性系数、参比值和评价标准如表3-9、表3-10所列。


表3-9 重金属的参比值
 和重金属的毒性系数






表3-10 重金属污染潜在生态危害指标与分级关系




3.4.2　污泥土地利用生态风险评价方法

3.4.2.1　动物风险评价

污泥土地利用范围较广，如林地、公园、农田或绿化用地等，而生长在这些地域中的动物也多种多样。在污泥土地利用生态风险评价之前，通常将所要研究的动物分为6类：a．以生长于含污泥的土壤中的植物为食的家禽；b．生活在含污泥土壤中的小型草食动物（如田鼠）；c．牛马等牲畜；d．土壤中的微生物；e．以土壤中的微生物为食的小型动物；f．以土壤中有机质为食的动物。由于微生物对重金属等污染物有着生物富集的作用，因此以微生物为食的动物比那些以土壤有机质为食的动物要承受更大的风险。

动物风险评价常用的参考因子有：a．动物食用生长于含污泥土壤中的植物后对污染物的吸收率；b．最敏感/最暴露的动物产生危害的最小污染物摄取量，或者动物体内能承受的最大污染物浓度；c．富集污染物的食物占动物食量中的比率；d．生化富集因子。

生化富集因子主要是考虑动物从土壤中吸收污染物的能力和动物因食用食物链中低一级的动物而富集污染物的可能性，以及施加污泥后的土壤对污染物的结合力比单纯的土壤对污染物的结合能力更强等因素。以砷（As）为例，计算在从污泥→土壤→植物→动物的暴露途径下，牛马等牲畜食用种植于施加了污泥的土壤中的植物后砷的摄入量，并由此推算出允许施加入土地中的砷浓度限值。计算方法如下。

（1）饲料中可接受的污染物浓度（Reference Concentration of Pollutant in Forage，RF
 ）

[image: ]
 　　（3-3）

式中 RF
 ——每克饲料干重中允许的最高污染物浓度（干重），μg/g；


TPI
 ——动物可接受的污染物浓度（干重），μg/g；


BC
 ——饲料中植物吸收污染物背景值，即除污泥外，植物从其他环境中（如饮用水、空气）吸收的污染的量（干重），μg/g。

（2）污染物浓度限值（Reference Application Rate of Pollutant，RP
 ）

[image: ]
 　　（3-4）

式中 RP
 ——污染物允许累积负荷，每公顷土地中该种污染物浓度限值，kg/hm2
 ；


UC
 ——植物从含污泥的土壤中吸收污染物的量。


UC
 用于预测动物因食用生长于含污泥的土壤中的饲料而富集的污染物的量，在污泥土地利用的风险评估过程中十分重要，其计算公式如下：
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 　　（3-5）

式（3-5）中，植物吸入量（干重）单位为μg/g；污泥中金属投入量单位为kg/hm2
 。

3.4.2.2　植物风险评价

植物风险评价重点考察的是重金属对植物生长的影响。相对污泥中有机物（如PCB、多环芳烃等）的毒性而言，重金属在污泥中的含量更高，并且其对植物生长的抑制作用更为显著。另外，由于污泥中毒性有机物的含量较低，经土壤吸收至植物中的含量也较低，因此，在对植物进行风险评价时可不考虑毒性有机物对其生长的影响。

在研究植物受重金属毒性作用的影响时，美国环保局采用了一套程序制定表征植物毒性的重金属浓度限值。在这套程序中有2种相辅相成的途径。

（1）概率分析（Probability Approach）

通过考察重金属对谷类作物的影响来确定污染物浓度（相对于其他植物，谷类作物在污泥土地利用的田间实验数据更多）。采用半生物毒性限值（Phytotoxicity Threshold，PT50
 ）来表示污染物的毒性浓度，PT50
 即当植物幼苗的生长抑制量达到50%时，所研究的污染物在其叶子中的含量；同时还规定超过植物毒性的概率因子不能小于1×10–
 2
 。在满足上述规定的条件下，根据所掌握的谷类作物的田间实验数据，用几何方法和标准偏差分析计算出各污染物的浓度。但由于有时谷类作物对某些重金属不够敏感，这时就需要采用第2种途径来确定重金属浓度限值。

（2）计算分析（Calculation Approach）

通过已知文献找出更为敏感的植物（如莴苣），然后通过计算分析，确定污染物的浓度限值。

最后，在以上2种途径中选择更为保守的浓度限值。

以锌（Zn）为例，分别采用两种途径计算在从污泥→土壤→植物的暴露途径下，植物因吸收污泥中的锌而导致其50%的生长抑制量，从而推算出在这种途径下土壤中锌的浓度限值。具体过程如下所述。

采用第一种途径，首先通过盆栽实验确定生物毒性限值PT50
 。先选定几种不同类型的植物种在营养液或花盆中，将所研究的重金属（Zn）以金属盐的形式加入植物生长介质中，培养2～6个星期后比较植物幼苗生长量。当植物的生长抑制量达到50%时，测量其叶子中的重金属浓度PT50
 。因为重金属在植物的幼苗期对其生长的抑制作用比其成熟期更强，故PT50
 的选取是比较安全的。实验测得锌的PT50
 （干重）为1.975μg/g。

由于盆栽实验很难模拟污泥施入土地后植物的生长情况，因此第二步是从文献资料中收集大量有关谷类作物的田间实验数据。然后，将不同污泥负荷下植物吸收的重金属含量数据进行几何平均和标准偏差分析，最后将分析出的数据与PT50
 进行比较以确定在该污泥负荷下植物生长抑制量到达50%的可能性。通常植物可接受的风险水平定为1×10–2
 ，即表示在100个施加了污泥的案例中只有1个案例中植物的生长抑制量达到50%。

通过分析可看出，当锌的负荷达到3500kg/hm2
 时，其导致植物锌含量超过PT50
 的概率小于0.0001，因此锌浓度限值为3500kg/hm2
 。

第二种途径通过文献选择莴苣作为最敏感植物，然后在与莴苣相关的数据中分析出最初观察到莴苣产量下降时莴苣中的Zn浓度，计算可得2800kg/hm2
 ，该浓度即为植物体中可接受的污染物浓度限值。

由上述两种途径的分析计算可知：在第一种概率分析法的分析中，锌的浓度限值为3500kg/hm2
 ；而在第二种计算分析法中，锌的浓度限值为2800kg/hm2
 。因此，2800kg/hm2
 即为在污泥→土壤→植物的暴露途径下锌的浓度限值。

3.4.2.3　土壤微生物风险评价

美国在1993年503法规（40CFR Part 503，污泥再利用及排放标准）正式公布以前，有大量的研究证明，土壤中微生物的活性不受污泥或土壤总重金属的影响。然而，英国的沃本向种植蔬菜的砂性土中施入较高重金属浓度的污泥（Cd=100mg/kg、Zn=3000mg/kg），19年后他发现一株白苜蓿根瘤菌（Rhizobium
 ）失去固氮能力，此时若向土壤中施加氮肥，白苜蓿则可正常生长。后来，Angle等研究发现，在一处Cd和Zn浓度很高（远高于沃本实验中Cd、Zn的浓度）的Zn冶炼厂附近的土壤中，白苜蓿根瘤菌仍保持活性。Rother等对一处采矿场作研究时发现，是单生的细菌而不是白苜蓿根瘤菌，使得固氮作用受到抑制。因此，在503法规中，没有将沃本实验中Cd、Zn对微生物的影响情况作为对污泥重金属浓度的限制。

1995年，Ibekwe等实验发现，在施加污泥和不施污泥（对照实验）的土壤中，低pH值会导致根瘤菌选择性的失活。这一实验结果更证明了固氮菌的失效是因为pH值的降低，而不是污泥的施入所致。

3.5　我国控制污泥环境风险的泥质标准

鉴于污泥在处理处置可能的环境风险，我国针对不同污泥的处置方式，制订了不同的泥质标准，对重金属、病原菌、有机污染物浓度进行了相应的限定。

3.5.1　农用泥质标准

住建部制定了《城镇污水处理厂污泥处置—农用泥质》（CJ/T 309—2009）行业标准，关于重金属的浓度限值如表3-11所列，有机污染物的浓度限值如表3-12所列，病原菌的浓度限值如表3-13所列；其中重金属和有机污染物的浓度限值分为两级，A级标准高于B级。


表3-11 城镇污水处理厂污泥农用泥质重金属限值





表3-12 城镇污水处理厂污泥农用泥质有机污染物限值





表3-13 城镇污水处理厂污泥农用泥质病原菌限值




3.5.2　土地改良用泥质标准

住建部制定了《城镇污水处理厂污泥处置—土地改良用泥质》（GB/T 24600—2009）国家标准，关于重金属的浓度限值如表3-14所列，有机污染物的浓度限值如表3-15所列，病原菌的浓度限值如表3-16所列。重金属和有机污染物的浓度限值根据酸性土壤（pH<6.5）和中性和碱性土壤（pH≥6.5）有不同的标准，其中酸性土壤的标准高于中性和碱性土壤。


表3-14 城镇污水处理厂污泥土地改良用泥质重金属限值





表3-15 城镇污水处理厂污泥土地改良用泥质有机污染物限值





表3-16 城镇污水处理厂污泥土地改良用泥质病原菌限值




3.5.3　污泥园林绿化用泥质标准

住建部制定了《城镇污水处理厂污泥处置—园林绿化用泥质》（GB/T 23486—2009）国家标准。本标准与土地改良用泥质标准较为相似，不同在于以下几点。

① 本标准规定硼在酸性土壤（以干污泥计）中的限值为150mg/kg，而土地改良用泥质标准（以干污泥计）为100mg/kg。

② 本标准对苯并［a
 ］芘的浓度限值进行了规定，在酸性、中性、碱性土壤（以干污泥计）中均为小于3mg/kg，而土地改良用泥质标准则对多氯联苯、挥发酚、总氰的浓度限值（以干污泥计）进行了规定，分别为0.2mg/kg、40mg/kg、10mg/kg。

③ 与土地改良用泥质标准相比，本标准未对细菌总数进行约束。

3.5.4　污泥单独焚烧用泥质标准

《城镇污水处理厂污泥处置单独焚烧用泥质》（GB/T 24602—2009）对污泥浸出液的最高允许浓度进行了规定，如表3-17所列。


表3-17 城镇污水处理厂单独焚烧用污泥浸出液的最高允许浓度


①“不得检出”指甲基汞<10ng/L；乙基汞<20ng/L。



3.5.5　制砖用泥质标准

《城镇污水处理厂污泥处置制砖用泥质》（CJ/T 289—2008）对污泥中重金属含量、有机污染物和致病菌的浓度限值进行了规定，分别如表3-18～表3-20所列。


表3-18 制砖用污泥中重金属限值





表3-19 制砖用污泥中有机污染物限值





表3-20 制砖用污泥中致病菌限值




3.5.6　水泥熟料生产用泥质标准

《城镇污水处理厂污泥处置—水泥熟料生产用泥质》（CJ/T 314—2009）重点对污泥中重金属含量的浓度限值进行了规定。本标准与制砖用泥质标准较为相似，不同之处如下。

① 总铅浓度标准（以干污泥计）低于制砖用泥质标准，为小于1000mg/kg。

② 本标准未对有机污染物和致病菌的浓度限值进行规定。

3.5.7　混合填埋用泥质标准

《城镇污水处理厂污泥处置—混合填埋用泥质》（GB/T 23485—2009）对污泥中重金属含量、有机污染物和病原微生物的浓度限值进行了规定。本标准与制砖用泥质标准较为相似，不同之处如下。

① 本标准中总汞浓度限值（以干污泥计）为25mg/kg，高于后者的浓度限值。

② 本标准中总铅的浓度限值（以干污泥计）与水泥熟料生产用泥质标准相同，同为1000mg/kg。

综上所述，目前我国关于污泥环境风险控制的标准中，重点对重金属浓度和致病菌进行约束，对有机污染物的浓度限值规定较少，这与欧美国家较为相似，如何强化对污泥中有机污染物的风险控制有待于进一步深入研究。

3.6　污泥环境风险控制

为了尽量减少或避免污泥处置过程的环境风险，通常需要加强对污泥的处理，减少重金属、有机污染物以及病原菌的风险；此外，需要完善相关的标准和法律法规。

3.6.1　堆肥

堆肥是一种把有机废物分解转化成类腐殖质的过程，该过程是在不同微生物的参与下完成的，是一种经济、有效的污泥处理方法。污泥经过堆肥处理，其重金属形态有较大的变化。一般是水浸提态重金属的量减小，交换态和有机结合态重金属的量有所增加，而残渣态的量不同的重金属变化有所不同，但其比不同浸提剂所提取的总量大得多。在堆肥过程中加入钝化剂，如泥炭、粉煤灰和磷矿粉可以有效降低堆肥中有效性重金属含量，是一种简单可行的污泥稳定处理技术。虽然堆肥可以改变污泥中重金属的形态，降低其活性，但是污泥堆肥厂一次性投资和占地面积大、堆肥周期较长，研制低投入、高效率的污泥堆肥工艺是堆肥技术研究及推广应用的关键。

3.6.2　碱性稳定

碱性稳定是指将碱性材料加到处理的污泥中，通过提高污泥的pH值，达到无害化，实现污泥资源化的目的。在碱性稳定过程中，由于添加了大量碱性物料，污泥pH值升高，重金属形态发生改变，从而降低了其生物有效性。此外，在酸性土壤中施用碱性稳定污泥和N-ViroSoil（一种碱性污泥产品）可以降低土壤中可溶态和可交换态的铝的含量，从而降低了铝对植物产生毒害的可能性。有关施用碱性污泥的重金属环境风险，有待于进一步深入研究，特别是当碱性污泥施用到酸性土壤后重金属的形态和活性应引起关注。

3.6.3　生物浸沥

生物浸沥是一种较新的能够经济有效地去除污泥中重金属的方法，该过程中起作用的是硫杆菌属（Thiobacillus
 ）类细菌。周立祥等采用自制的活性较高的硫杆菌菌液对供试厌氧消化污泥中重金属进行生物淋滤，结果表明，通过8d时间，污泥中Cu和Zn的去除率分别达93%和85%。硫化菌对污泥中重金属的淋滤效果受到温度、氧气和二氧化碳浓度、起始pH值、污泥种类与浓度、抑制因子、二价铁浓度等因素的影响。

随着污泥农用处置方式日益受到重视，生物浸沥作为一种经济有效的去除污泥中重金属的手段，具有很好的应用前景，应该加强有关这方面的研究并应用在实际的工程中，让污泥成为符合环境标准要求的可利用的资源。在实际的应用中应该结合污水处理工艺，以减少工程和运行成本，提高生物淋滤的利用价值。

3.6.4　完善相关标准和法律法规

为了防止过量施用污泥对环境和作物造成危害，许多发达国家对污泥的处置利用都制定了严格的法律法规。例如，美国EPA对污泥的标准、施用地点的选择、病原物的控制、重金属的允许施入量、水源的保护等都做了相应的规定。我国1984年颁布了《农用污泥中污染物控制标准》（GB 4284—1984），按酸性、中性及碱性土壤分别规定了污泥农用的有害物质标准。但是，我国关于污泥农用的标准和法律法规还不健全，如还缺乏有机污染物和病原物的农用标准，并且对施用地点、施用后禁止进入的时间等都缺乏相应的管理规定，这都有待于在科学研究的基础上进一步完善。虽然新的《城镇污水处理厂污染物排放标准》（GB 18918—2002）中对锌和铜的临界含量做了一定调整，按照新的标准会有更多的污泥符合农用的要求。但这也同时意味着可以进入土壤的重金属增加，至于其环境风险是否也因此提高是值得关注的问题。控制污泥中污染物含量最根本的措施是：污水厂从源头抓起，控制入厂污水的质量，防止含特定污染物较高的污水混入，以降低污泥中污染物的含量。另外，要向社会各界大力宣传环保知识，让广大污泥用户了解科学施用污泥的利益和盲目施用污泥的危害，自觉遵守污泥土地利用的环境法律法规。


第4章　污泥稳定化指标及技术评估

4.1　污泥稳定化含义和目标

污泥稳定化，一方面是通过实现易降解、易腐有机质的进一步转化，完善污水厂有机物去除与转化的功能；另一方面是为污泥后续处理处置，特别是土地利用提供有利条件。通常，污泥稳定化的过程能同时实现污泥减量化、无害化与资源化。其中，无害化处理为基本要求，体积减量处理为基础，稳定化处理为核心，资源化利用为终极目标。

4.1.1　污泥稳定化含义

生污泥中含有大量有机物（发达国家通常占污泥干重的60%～80%，我国污泥有机质比例通常为40%～60%），如碳水化合物、脂肪和蛋白质等，且水分、营养元素、微量元素充足，pH值等条件温和，酸碱度适宜，具有滋生微生物的良好条件。因此，生污泥的稳定性很差，污泥中滋生的微生物会利用污泥中的有机质、水分等条件自发的进行生化反应，造成污泥腐化及恶臭，并导致污泥脱水性能的恶化，这种无序的生化反应使污泥的运输和处置过程难度加大，对环境造成污染。

因此，污泥稳定化是通过反应器强化的方法来改变生污泥这种不稳定的状态，使得污泥在环境条件下不再出现或者在极其受限或可控的范围内发生生化反应，表观上表现为较长时间堆置后成分也不再发生明显的变化，从而将污泥在处置过程中的二次污染风险降低到一定条件下可接受的程度，即实现其安全处置。德国DIN 4045对于污泥稳定化的定义是指减少气味物质和有机物含量的处理，与此同时改善脱水性能，减少病原菌的污泥处理过程。

“污泥稳定化”的含义有两层：一层含义是指达到上述目的所采用的技术手段，即污泥实现稳定化的方法，与污泥处理的其他手段如“减量化”等手段相对应；另一层含义指的是污泥经过稳定化处理后所处的状态，与“未稳定的生污泥”相对应。

4.1.2　污泥稳定化目标

将污泥稳定化，即降低污泥的不稳定性，一般指通过可控的物理、生物或化学手段，改变污泥易发生无序生化反应的状态以降低这些反应的危害。因此，稳定化方法应当具有如下作用：减少污泥中易生物降解有机质的含量；杀死病原菌；降低含水率以减少污泥体积。其中，最为有效且比较彻底的作用是“降低易生物降解有机质的含量”。通过人为、有序的生物、化学等“污泥稳定化技术”，将污泥中的有机物逐渐转化为CH4
 /CO2
 /H2
 O等无机化合物，最终实现遏制微生物反应的发生或者对其进行有效的控制，从而产生适合最终应用的产品。也就是说，使得生污泥在经过处理后能在后续处理处置过程中不再引发恶臭，改善后续处置过程的卫生条件，或者更适合农业、园艺或者林业生产等的利用。

4.2　国内外污泥稳定化发展

4.2.1　国外污泥稳定化的发展

国外发达国家很早就意识到污水中污染物去除分两个部分：一部分是污水处理部分，通过好氧微生物去除可溶性或胶体物质；另一部分是处理富集到污泥中的颗粒物质和由于生物合成产生的细胞物质，就污水处理全过程而言，污泥的处理处置是污水处理过程中必不可少的环节。通常大型污水厂是通过厌氧消化等稳定化技术进行能源和资源回收，回收能源用于供给污水厂能耗，小型污水处理厂采用好氧稳定方式。国外发达国家污泥出厂前必须实现100%稳定化处理，同时，约50%以上污泥处理采用厌氧消化进行稳定化处理以及土地利用最终处置方式。厌氧消化技术是国外最常用的污泥稳定化和减量化方法，实现污染物转化，同时从污泥中回收能源。随着污泥高级厌氧消化技术的发展，高级厌氧消化工程在国外多个国家得到应用。

发达国家污泥稳定化的发展主要得益于对污泥处理处置的目标明确，以及污泥稳定化政策和标准体系完善。欧洲环境署（EEA）对污泥的稳定化提出了量化指标。污泥稳定指数可采用VS/TS和（或）VS降解的百分比表示，VS/TS低于0.60，VS降解百分比超过40%，一般表示污泥达到稳定。另外，污泥比耗氧速率（SOUR）（以每克VS计）小于2mg/（g·h）（18℃），指示污泥达到稳定。

美国联邦法典EPA 40CFR PART 503中规定，污泥中可挥发性固体降解率需大于38%。若经厌氧消化后的污泥中可挥发性固体含量未能达到至少降低38%的要求，可通过实验室试验，将少量此厌氧消化后的污泥在30～37℃的温度下再消化40d，若经40d消化后污泥中可挥发性固体降解率不超过17%，则达到了对病媒吸引减少的要求。若经好氧消化后的污泥中可挥发性固体含量未能达到至少降解38%的要求，可通过实验室试验，将少量此好氧消化后含固率不高于2%的污泥在20℃下消化30d，若经30d消化后污泥中可挥发性固体的降解率不超过15%，则达到了对病媒吸引减少的要求。同时20℃时，经好氧工艺处理，污泥的比耗氧速率（SOUR）（以每克TS计）不应高于1.5mg/（g·h）。此外，A级标准污泥的粪大肠菌群值（以每克干污泥计）应小于1000MPN/g，B级标准污泥的粪大肠菌群值（以每克干污泥计）应小于2×106
 MPN/g。

加拿大对污泥稳定化还没有统一指标，但不同地区对污泥稳定化指标有各自规定，具体见表4-1。


表4-1 加拿大污泥稳定化控制指标




4.2.2　我国的污泥稳定化发展

和国外污泥处理处置相比，我国污泥稳定化处理与发达国家差距较大，以厌氧消化为例，全国将近4000座污泥处理厂，共建设约60座厌氧消化工程，但目前正常运行的不足20座。导致我国污泥稳定化应用受限的主要原因，一方面是由于我国关于污泥稳定化等处理处置政策和法规不完善；另一方面是我国污泥处理处置技术路线的不明确。

近年来，随着我国污泥处理处置行业的发展，一批采用热水解预处理或与餐厨等有机质协同的高级厌氧消化项目在国内多个城市得到推广应用，例如北京高碑店污水处理厂污泥高级消化工程、天津津南污水处理厂、长沙黑糜峰污泥高级厌氧消化示范工程、镇江污泥与餐厨协同高级厌氧消化示范工程等，均取得了很好的示范意义。

关于污泥稳定化方面的政策和标准也在逐渐完善，国家部委已先后出台《城镇污水处理厂污泥处理处置及污染防治技术政策（试行）》《城镇污水处理厂污泥处理处置技术指南》和 《水污染防治行动计划》等一系列政策文件，强调城镇污泥要实现稳定化处理。

《城镇污水处理厂污染物排放标准》（GB 18918—2002）规定，城镇污水处理厂的污泥应进行稳定化处理，稳定化处理后应达到表4-2所列的规定。


表4-2 《城镇污水处理厂污染物排放标准》规定的污泥稳定化控制指标




《城镇污水处理厂污泥处理　稳定标准》（CJ/T 510—2017）参照美国EPA对于稳定化标准的规定，对污泥稳定化做了详细规定。污泥稳定化采用厌氧消化处理时，污泥中挥发性有机物降解率应> 40%。若经厌氧消化处理后，污泥中挥发性有机物的降解率达不到40%，则取部分消化后的污泥试样于实验室在温度为30～37℃的条件下继续消化30d，在第30天末，若污泥中挥发性有机物与取样相比降解率小于20%，则认为污泥已达到稳定化要求，否则不能作为经过稳定的污泥进行后续利用。污泥好氧稳定工艺中污泥的挥发性有机物降解率应> 40%。若经好氧消化处理后，污泥中挥发性有机物的降解率达不到40%，则取部分消化后的污泥试样于实验室在温度为20℃的条件下继续消化30d，在第30天末，若污泥中挥发性有机物与取样相比降解率小于15%，则认为污泥已达到稳定化要求，否则不能作为经过稳定的污泥进行后续利用。《城镇污水处理厂污泥处理　稳定标准》污泥生物稳定化判断流程见图4-1。


图4-1 中国《城镇污水处理厂污泥处理　稳定标准》污泥生物稳定化判断流程



《城镇污水处理厂污泥处理　稳定标准》（CJ/T 510—2017）明确了污泥稳定化处理包括厌氧消化、堆肥、好氧消化、热碱水解和石灰稳定5项工艺技术，并规定了这5项工艺技术的稳定化控制指标（表4-3）。此外规定：对采用长泥龄的污水处理系统，其产生的污泥比好氧速率（以每克TS计）持续低于1.5mg/（g·h）为稳定污泥。《城镇污水处理厂污泥处理　稳定标准》对污泥稳定化判断流程进行了规范，如图4-2所示。


表4-3 《城镇污水处理厂污泥处理　稳定标准》（CJ/T 510—2017）规定的污泥稳定化控制指标





图4-2 《城镇污水处理厂污泥处理　稳定标准》（CJ/T 510—2017）规定的污泥稳定化判断流程



4.3 污泥稳定化评价指标体系

4.3.1　污泥稳定化程度的评价

污泥经过一定的稳定化处理之后，该如何判断其是否实现了稳定化？污泥在稳定化过程中，如何去衡量其稳定化程度的变化？这都需要一套系统的评价指标体系，这套体系除了能正确反映污泥的稳定程度外，还应准确、迅速地反映污泥随时间的降解情况，快速地表征污泥的稳定化程度。此外，该套体系还满足如下要求：a．受污泥性质及其他外在因素的影响不大，可以建立较统一的评价标准；b．指标的变化应具有一定的预测性；c．指标的监测方法还应具有实际操作性强，测定简单、经济、重现性好等特点。

目前，国内外学者对污泥的稳定化指标并没有统一的标准。原因主要有两点。

① 污泥最终的稳定化指标和污泥的最终处置方式密不可分，若最终产品用于改良土壤，且施用地点距居民区较近，则臭气应作为污泥稳定化指标之一；若最终产品的使用进入人类食物链，则污泥中含有的重金属、病原菌含量应作为稳定化标准的衡量指标之一。也就是说，污泥的稳定化方法以及稳定化评价指标都应与最终处置方式保持一致。

② 污泥的稳定化过程是一个逐渐完成的过程，在采用不同技术的稳定化过程中，其有机质的转化规律存在差异，稳定化后的产品性质也并不相同，很难采用统一的标准体系。污泥稳定化指标的选择需与特定的稳定化技术相结合。

尽管如此，即使污泥来源、性质不同，所采用的稳定化技术不同，其稳定后的产品仍然具有一些共同特征，如无臭、有机质含量不发生变化或变化极其缓慢等。这意味着，污泥稳定化程度的评价除了需建立与稳定化技术相对应的特定指标，还需要借助一些通用的常见评价指标。“通用指标”与“稳定化工艺针对性指标”相结合，能够更好地对污泥稳定化过程和产品的稳定化程度进行评价。

4.3.2　生物学评价指标

4.3.2.1　比耗氧速率（SOUR）

比耗氧速率是评价污泥好氧微生物代谢活性的一个重要指标，它指单位质量污泥在单位时间内所利用氧的量。耗氧速率的测定实质上是直接测定系统中最终受氢体，即氧的消耗速率，测定方法一般采用分批试验法，包括密闭间歇曝气和连续曝气2种方法。通过绘制污泥中溶解氧-时间曲线，得到的直线斜率即为耗氧速率，将耗氧速率除以污泥中固体含量，即可计算得到比耗氧速率。

在污泥好氧稳定化中，微生物需要足够的氧来降解有机物，当稳定化趋于完成时，微生物的需氧量越来越小，即污泥比耗氧速率减小，最后趋于稳定。污泥比耗氧速率可以反映出污泥好氧稳定过程中有机物的含量、有机物的可降解量和微生物降解有机物的速率，它是判断污泥是否稳定的较为理想的指标。

然而这种方法较容易受污泥稳定过程中温度的影响，但实际稳定化过程中温度变化大，所测的污泥比耗氧速率不可能都在同一温度下，若每次测污泥比耗氧速率时都将系统温度调到同一温度，则系统微生物会难以迅速适应新环境而造成测量值不准。因此，若使用污泥比耗氧速率作为污泥好氧稳定指标时，必须认真分析其测定条件，必要时还得结合其他参数指标。此外，该方法测定比较复杂，多用于实验室的研究，在污水处理厂运行监测中的应用较少。

4.3.2.2　生化产甲烷潜势（BMP）分析

生化产甲烷潜势（BMP）是评价污泥厌氧可生物降解特性的重要指标。污泥达到稳定化后，基本无气体或很少有甲烷气体产生，从而导致BMP较低。通常的测试方法是将处于一定稳定化阶段的污泥样品放入中温培养瓶内，在20～30d内测定甲烷气体产量。用单位质量挥发性悬浮固体所产生的甲烷来评价污泥的稳定性，即BMP。该方法容易受到反应温度、接种比、污泥浓度、污泥性质、样品大小等因素的影响。不同污泥样品必须在相近的实验条件下才具有可比性。

4.3.2.3　微生物新陈代谢活性指标

微生物新陈代谢活性指标包括水解酶、脱氢酶活性、三磷酸腺苷（Adenosine Triphosphate，ATP）和活细胞数量等。研究表明碱性磷酸酶、酸性磷酸酶、内纤维素酶、葡糖苷酶、脂肪酶C10
 等与堆肥时间具有稳定的变化趋势，说明酶活性可作为稳定性和成熟度指标。胞外水解酶如酸性和碱性磷酸酶、β
 -葡萄糖酶、蛋白酶和β
 -氨基葡萄糖苷酶等可鉴别微生物活性阶段的有机质，与氨氮含量、氨氮/硝态氮的比值等化学参数具有高度的相关关系。蛋白酶与纤维素酶活性的比例与堆肥植物毒性（即种子发芽率指数）具有显著的相关关系。研究表明荧光素二乙酸酯（FDA）酶法测定中荧光素释放率与各种稳定指数具有相关关系。同样，在腐熟的中温阶段脱氢酶活性与比耗氧速率指数具有相关关系。脱氢酶活性越大，表明污泥的稳定化程度越低。这是因为脱氢酶活性越大，系统内的氧化还原反应越剧烈，则污泥的稳定性差。脱氢酶活性和ATP含量可表征堆肥工艺的反应动力学特征。此外，使用磷脂脂肪法可测定活性微生物量，它在好氧堆肥过程中具有稳定的变化趋势，也可用于表征污泥的稳定性。然而这些方法的测定通常较复杂，也容易受到工艺条件的影响，在实践中使用的案例较少。

4.3.2.4　植物毒性测定

植物毒性包括种子发芽测定和植物生长测定，与污泥的成熟度直接相关。种子发芽指数测定方法见《城镇污水处理厂污泥处置　园林绿化用泥质》（GB/T 23486—2009）。植物毒性会受到有毒物质（如溶解性有机碳、挥发脂肪酸）和营养物质（如N、P、K）含量的影响。因此，植物毒性通常与生物稳定化水平没有很好的变化规律，如研究表明种子发芽指数表征的成熟度与稳定化指标变化趋势不同。植物毒性通常是测定污泥的提取液或浸提液。浸提液对种子发芽的抑制效果会受到稀释比率的影响。植物生长测定方法与种子发芽方法相比可更为可靠地表征污泥的植物毒性情况，因为前者的运用条件更接近真实条件。

4.3.2.5　粪大肠菌群值

未腐熟的污泥中一般含有较多的病原菌和寄生虫，直接施用时其中的病原菌和寄生虫等可能通过各种途径传播危及人畜健康，因此必须对污泥堆肥中的病原菌微生物等做相应的要求，以防止其对环境的污染。

4.3.3　有机质理化指标

4.3.3.1　有机质降解特性

（1）BOD5
 /COD值

COD基本可以代表污泥好氧稳定系统中全部有机物的量，而BOD5
 则体现了系统中可生物降解的量，二者的比值则体现了系统中污泥所含有机物可进一步降解的能力。通常认为，若BOD5
 /COD 值< 0.15，则污泥很难进一步降解，即污泥的稳定性很好。该指标的优点是容易理解，较直观。但在实践中发现BOD5
 /COD值很难小于0.15，且测定BOD5
 、COD 的方法都是在溶液中进行，而对含水率较低的污泥中COD、BOD5
 的测定还没有统一标准，存在较大的误差。

（2）挥发性固体分解率

在温度为600℃的条件下，灼烧污泥3h，灼烧中污泥的损失量就是污泥的挥发性固体（VSS），通常包括有机物和无机物，一般用于污泥厌氧稳定化过程中。随着污泥厌氧稳定化的进行，污泥中所含的挥发性固体会越来越少，则污泥的挥发性固体分解率会越来越大，表明污泥稳定化程度越来越高。这个指标测定简单，实用经济，在实践中使用也较多，但这个指标仅体现了污泥中总挥发性固体的减少，但对于各有机物、无机物的具体变化过程没有体现出来，故该指标具有一定的局限性。

4.3.3.2　有机质腐殖化特性

在污泥厌氧稳定化过程中，部分有机物经过矿化后变成甲烷、二氧化碳、氨氮和水等，而另一部分转变成腐殖质。稳定后或经过较好腐殖化的生物固体应用于比较贫瘠的土壤中时，会大大提高土壤的性质，增加肥效和作物的产量。而且，腐殖质会与杀虫剂相互作用加速它们的降解，与重金属离子相互作用从而影响它们的迁移和植物对金属的吸收。生物固体还能够调节土壤pH值，给植物生长提供营养元素。研究者认为腐殖质的各个部分含量可以代表稳定的程度。Veeken认为胡敏酸的增加水平代表着堆肥的腐殖化程度和腐熟度。一般新鲜的堆肥物质都含有较低的胡敏酸和较高含量的富里酸，随着堆肥过程，胡敏酸会呈增加的趋势而富里酸呈减少的趋势。

但是，有些腐殖质的提取和分离技术不是很明确，在用碱处理过程中，一些非腐殖质部分也可能会被提取出来。因此，没有经过任何预处理然后用氢氧化钠进行简单的提取，会导致在进行污泥稳定度评价和腐殖质分子结构调查时出现严重的错误。

4.3.3.3　中间代谢产物分析

（1）气相产物

污泥未稳定时会散发恶臭，主要成分有氨、硫化氢、硫醇、硫醚和一些低分子脂肪酸类等。恶臭的仪器测定较困难，嗅觉法简便易行，污泥稳定时应不再有臭味，因此当人感觉污泥的臭度降低到1～0级，可以判断污泥基本稳定。

（2）液相产物

1）pH值　pH值可以在一定程度上反映厌氧稳定化的进程。污泥随着产甲烷阶段的进行，有机酸不断被消耗，有机氮的矿化生成大量氨氮，pH值逐渐升高，由于污泥碱度对酸的调节作用，使pH值对过程的变化不是很敏感。传统污泥厌氧消化工艺，含固率为2%～5%，经充分厌氧消化后沼液pH值为7.0～7.5。

2）氨氮　氨氮直接反映了污泥中含氮物质的降解情况，污泥中的有机质50%以上为含氮有机质，其中能够厌氧转化为沼气的主要为蛋白质类物质。因此，氨氮浓度的变化间接反应了污泥中有机质的转化过程。在污泥的厌氧稳定化过程中，氨氮的浓度一直呈上升趋势，最终趋于稳定，即表明有机质的转化趋于结束。传统厌氧消化系统中，沼液中氨氮的浓度与泥质和含固率有关，为500～1300mg/L。

3）挥发性有机酸（VFA）浓度　污泥液相有机酸含量可以很好地衡量污泥所达到的稳定程度。污泥在厌氧消化过程中，有机物将首先由产酸细菌水解并转化为各种有机酸类中间物质，然后由产甲烷细菌将其进一步转化为甲烷和二氧化碳气体等最终产物。污泥达到稳定时，液相有机酸绝大部分都已经被转化为甲烷和二氧化碳气体等，其含量较低，通常为100～300mg/L。

4）溶解性有机碳含量（Dissolved Organic Carbon，DOC）　它是表示有机物浓度的另一个综合指标，它的数值中只包括有机碳而不包括还原性的无机物，因此它比COD能更准确地反映有机物含量。TOC的测定依赖于仪器，仪器测定较方便，可以代替COD使用。

5）有机质酸化率　张仁瑞以VFA/COD表示废水的厌氧可生化性，根据实测数据，类比BOD5
 /COD制定了VFA3
 /COD的数值界限，VFA3
 /COD≥0.35，物料厌氧可生化；VFA3
 /COD < 0.25，物料厌氧难以生化。张华在此基础上提出有机质酸化率的概念，即VFA物质的量/TOC物质的量［N
 VFA
 /N
 TOC
 = 0.2×（VFA浓度/TOC浓度）］。有机质酸化率反映了挥发性有机酸分子数量占有机质分子数量的百分比，可以较好地表征厌氧的可生化性。当污泥达到稳定化时，有机质中绝大部分挥发性有机酸已经被甲烷菌转化而消耗，污泥的可生化性低。数值界限制定为： N
 VFA
 /N
 TOC
 >0.21±0.015，物料厌氧可生物降解；N
 VFA
 /N
 TOC
 < 0.15±0.01，物料厌氧难以生物降解。

6）污泥液化率　王凯军提出采用污泥液化率来评价污泥稳定性的测试方法。在20℃时采用氢氧化钠（700mg/L）试剂在厌氧条件下搅拌反应24h后测定液化COD的变化，可用来评价污泥可达到的最大液化限度。

4.3.4　光谱学指标

4.3.4.1　荧光光谱分析

三维荧光光谱（3D-EEM）是一种重要的可溶性有机物表征方式，表征过程中对有机物无破坏性作用，且具有灵敏度高、选择性强、需样品量少和方法简便等优点，测定下限通常比分光光度法低2～4个数量级。污泥成分复杂，含有不同类型的荧光基团，如类腐殖酸荧光（humic-like）、类富里酸荧光（fulvic-like）和类蛋白荧光（protein-like）等。Peak A （Ex/Em = 275～290nm/305～351nm）为高波长类色氨酸，与污泥中的芳环氨基酸结构有关；Peak B （Ex/Em=220～230nm/320～350nm）为低波长类色氨酸；Peak C（Ex/Em=230～260nm/379～457nm）为紫外区类富里酸荧光；Peak D （Ex/Em=315～340nm/372～445nm）为可见区类富里酸荧光（Visible fulvic-like），与污泥中的羧基和羰基结构有关；Peak F（Ex/Em=350～425nm/438～495nm）为类胡敏酸荧光（humic-like）（见文后彩图1）。


彩图1 污泥厌氧消化前后LB-EPS的荧光光谱图中特征峰位置图



污泥稳定化程度提高时，其中腐殖质的缩聚和芳香化程度会增加，导致荧光发射波长的“红移”，即波长的增加。相应地，发射波长的“蓝移”，即波长的减少，表明污泥腐殖化程度的减少，说明污泥稳定化程度较低。

4.3.4.2　紫外光谱分析

Zbytniewski用紫外可见光谱技术研究了堆肥污泥的腐殖化过程。将1g样品加入250mL聚乙烯瓶中，用50mL 0.5mol/L 的氢氧化钠振荡提取，然后将其放置过夜，将悬浮液在3000r/min转速下离心25min。测定波长280nm、472nm、664nm的吸光度。E2
 /E4
 反应了在腐殖化开始时木质素和其他物质的比值以及物质的含量，E2
 /E6
 能够表明非腐殖化和腐殖化物质的关系。E4
 /E6
 常被称为腐殖化指数，也是一个经常计算的值。腐殖质典型的E4
 /E6
 的比值常常是小于5。在堆肥后期，腐殖化指数E4
 /E6
 超过5达到了8.8，这表明腐殖化过程还不完全。E4
 /E6
 会受到pH值、自由基、总酸度、蛋白质、多糖、微生物等因素的影响，有研究表明其不适合用于评价垃圾渗滤液的厌氧生物稳定性评价。

SUVA254
 是254nm下紫外吸收光度与该样品溶解性有机碳浓度的比值。研究表明污泥好氧稳定过程中SUVA254
 值会从0.04L/（mg·m）增加到3.13L/（mg·m），而溶解性有机碳含量会逐渐减小。30d后，污泥样品的SUVA254
 值会维持在3.00L/（mg·m）左右，表明污泥达到生物稳定。相比较而言，厌氧生物稳定过程中SUVA254
 值通常较低，厌氧消化结束时不会超过1.3L/（mg·m），同时酸化样品的SUVA254
 值低于0.2L/（mg·m），这可能是因为与好氧生物降解工艺相比，厌氧生物降解过程的腐殖化程度较低。此外，胡敏酸（HA）的SUVA254
 值较高［>5.0L/（mg·m）］，而富里酸（FA）较低［0.3～3.9L/（mg·m）］。

4.3.4.3　红外光谱分析

红外光谱是定性分析有机物官能团的主要手段之一，在污泥有机物降解的不同时期，可以根据红外光谱图的峰位、峰强度及峰形来判断有机物存在的官能团及发生的变化。在污泥生物处理过程中，代表无机和有机功能体的特征谱带发生着变化，可以对有机物稳定的过程进行控制：一些谱带由于新陈代谢活动会消失；一些无机化合物的谱带也有利于评价生物固体的稳定化过程，由于有机物降解增加了无机物的浓度，代表无机功能体的谱带会有增加的趋势；还有一些谱带会逐渐降低到一个相对比较稳定的水平即表明稳定化。Smidt等研究有机废物堆肥稳定过程中，根据1740～1720cm-1
 、1320cm-1
 、1260～1240cm-1
 处谱带的消失以及无机和有机物的谱带高度达到一个稳定的水平证明有机物达到了稳定化状态。Smidt和Hsu等成功地应用红外光谱技术对生物固体堆肥的稳定化过程进行了研究。

4.3.4.4　拉曼光谱分析

与红外光谱相比，拉曼光谱可减少样品中水分的干扰，同时获得特异性强的特征波谱。针对生物样品的高度异质性，表面增强拉曼光谱可避免低浓度生物大分子的低信/噪（S/N）比问题。目前拉曼光谱用于表征污泥有机质稳定性的研究较少，主要是因为稳定污泥中无机质含量较高，导致其信号值通常较低。近年来，研究表明拉曼光谱可在荧光干扰物质存在的情况下定性解析土壤中有机质的变化，同时也可检测有机质的对称结构，它可作为红外光谱不能检测的有机质分子结构的补充。

4.3.4.5　核磁共振光谱分析

在分子体系中，由于各种碳核所处的化学环境不同，所以它们具有不同的共振频率，即产生化学位移现象。从核磁共振光谱能获得许多关于腐殖质的结构信息：从组峰的数目可以知道分子中不同种类的氢核数目；从化学位移值可推测碳核所处的官能团；从各种峰的积分高度比可求得对应的碳核个数比。Zbytniewski用13
 C 核磁共振光谱技术对污泥堆肥不同时期腐殖化对腐殖酸分子性质的影响进行了研究，揭示了污泥堆肥过程中腐殖酸结构的变化，将53d内的堆肥污泥分为3个阶段：最初的2～3个星期，主要是非腐殖化的容易降解的有机物进行快速降解；接下来的2个星期，有机物进行腐殖化，一些缩聚物质开始形成；最后有机物趋于稳定，微生物活动微弱。

4.3.5　其他指标

4.3.5.1　热重分析

污泥在生物处理过程中发生降解、转化、矿化和腐殖化，变化后的有机物都对应着不同的能量含量，这可由样品的热行为特征反映出。相对比较稳定的样品要更高的温度才能有相同的质量损失，随着稳定化程度增加峰值会逐渐向更高温度变化。示差热重曲线较显著的峰显示了有机物的损失，随着有机物的稳定，峰强度会减小。示差扫描量热和CO2
 离子流曲线可显示有机物释放的能量变化过程，从而揭示物质的具体变化过程。

有研究者对不同的堆肥成熟期用示差扫描量热法测定和热重分析法来表征。Otera等通过微热测定来控制污水处理场污泥的稳定化过程。

该方法可以用完整的样品进行分析，避免了化学提取步骤，这些步骤经常会影响有机物的性质和环境。用热方法只需要对数据进行简单的解释程序，还能进一步地评价有机物的状态，并能得到无机物的相关信息，因此热解方法是评价降解过程的快速方式。

4.3.5.2　裂解-场离子化质谱

裂解-场离子质谱能够分离和鉴定化合物的结构，各种裂解产物在谱图上有特定的分子离子峰。根据某些化合物基团离子化强度的变化可以表征有机物的稳定化过程。van Bochove用该技术研究了牛粪堆肥4个阶段的特征。

将红外和裂解质谱结合应用是定性评价有机废物变化的较好手段。这两种方法中红外光谱的优点是费用低、样品准备和测定时间短，比较适合实际应用。裂解质谱虽然测试费用相对较高，但是它能提供分子结构的详细信息，而且还能识别化学指纹，对产品质量进行评价，主要应用在科研领域。

关于红外谱带或离子化质谱的强度要由污泥的组成和所应用的稳定化技术来确定，因此，没有必要给出谱带高度的具体值。应该在相同的稳定化条件下，通过比较各个时期有机物的光谱特征来对产品的过程进行控制和质量进行评价。

4.4　污泥稳定化技术

4.4.1　物理化学稳定化技术

污泥的物理化学稳定技术主要包括石灰稳定化和热碱水解，以及固化稳定化、氯氧化、湿式氧化、热解和干化焚烧技术等。

（1）石灰稳定化

石灰稳定是向含水率80%～85%的污泥中投加生石灰，从而发生放热反应，使污泥温度增高，由此导致一部分水分被蒸发，降低污泥中的含水率，同时提高污泥pH值。温度和pH值的升高可以起到很好的抑制与杀菌作用，同时对污泥中的部分重金属离子起到钝化作用，保证了污泥处置过程中的卫生安全性和无害性。石灰稳定具有投资成本低、占地少等优点，但石灰稳定没有降解污泥中易腐有机物，只是抑制微生物的繁殖生长，稳定化同时由于添加石灰污泥量增加，仅能实现“短期稳定化”，一旦环境发生变化，污泥将重新回到“非稳定状态”。

（2）热碱水解

污泥的热碱水解是热处理和碱处理的联合，通常加热温度为110～140℃，投加氢氧化钠或石灰等碱性物质使污泥pH值达到10以上。在此条件下，污泥中细胞被破壁，微生物被全部灭杀，污泥的脱水性能达到改善。该法具有操作简单、处理时间短等优点。但该法和石灰稳定类似，也仅能实现“短期稳定化”目的。

（3）氯氧化法

该法是利用高剂量的氯气将污泥化学氧化。通常将氯气直接加入储存在密封反应器内的污泥中经过短时间后脱水。为使污泥在脱水前处于良好状态需要添加氢氧化钠和聚合电解质。氯氧化污泥的上清液和滤液可能含有高浓度的重金属和氯胺。由于氯气和污泥反应会形成大量的盐酸溶解重金属，重金属的释放取决于pH值、污泥的金属含量和污泥中金属形式。氯氧化法可以有效灭杀细菌，但对污泥中的有机物降解不彻底，也是一种“短期稳定化”方法。

（4）湿式氧化法（WO）

该法是将空气在高温高压条件下压入，将污泥中的还原性无机物和有机物氧化成水、CO2
 及少量固体残渣。湿式氧化对含各种难降解、有毒有害有机物污泥的处理效果较好。WO技术可以同时实现降低污泥中有机质、灭杀细菌等目的，但该法投资、运行费用较高，目前没有大规模应用。

（5）污泥焚烧

污泥焚烧也是降解有机物实现污泥稳定化减量化的一种方法，它可破坏污泥中全部的有机质，杀死病原体，并最大限度地减少污泥体积（焚烧残渣的体积仅为含水率约为75%的污泥原有体积的10%左右）和重量。但是，污泥焚烧工艺存在投资及运行成本高，烟气处理飞灰处理要求高等难题，推广应用受到限制。

（6）污泥热解/碳化/气化

该技术是利用污泥中有机物的热不稳定性，在无氧条件下对其加热，使有机物产生热裂解，有机物根据其碳氢比例不同形成利用价值较高的气相产物和固体残渣。该法是实现污泥稳定化、资源化的一种途径。热解技术目前在国内已有小规模应用，但是与焚烧技术类似，大规模应用存在成本效益的问题。

4.4.2　污泥生物稳定化技术

4.4.2.1　概述

污泥的生物稳定技术主要包括厌氧消化、好氧消化和好氧发酵（也称好氧堆肥）技术。不同污泥生物稳定方法的比较如表4-4所列。


表4-4 不同污泥生物稳定方法比较




（1）厌氧消化

污泥厌氧消化是在无氧条件下，污泥中的有机物由厌氧微生物进行降解和稳定的过程。在密闭消化池内的缺氧条件下，一部分菌体逐渐转化为厌氧菌或兼性菌，降解易腐有机污染物，实现污泥稳定化和减量化。经过厌氧消化，可使污泥中部分有机物质转化为甲烷，回收能源，同时可消灭恶臭及各种病原菌和寄生虫，使污泥达到安全稳定的程度。

（2）好氧消化

污泥好氧消化是微生物通过其细胞原生质的内源或自身氧化取得能量的一种方法。在此过程中，细胞物质中可生物降解的组分被渐渐氧化为二氧化碳、水和氨，然后氨被进一步氧化为硝酸盐。由于内源呼吸状态下，细胞物质合成的量远远低于矿化分解的量，从而达到污泥减量与稳定的效果。该技术分为延时曝气消化和浓缩污泥高温好氧消化。好氧延时消化法工艺简单，但降解程度低，污泥减量少，温度波动对降解程度影响较大，较污泥厌氧消化病原菌去除效果差；浓缩污泥高温好氧消化由于氧的投加运行费用高。

（3）好氧发酵

污泥好氧发酵（好氧堆肥）是指在一定的水分、C/N和通风条件下，通过微生物的发酵作用，将污泥中的有机物转变成腐殖质样残渣（肥料）的过程。在堆肥过程中，有机物由不稳定状态转化为稳定的腐殖化残渣，对环境尤其是土壤环境不再构成危害。由于好氧堆肥温度一般在50～60℃之间，极限可达80～90℃，故也称高温堆肥。污泥堆肥产生的高温能杀死其中大部分寄生虫和病原菌等；经堆肥分解的有机质变为更利于植物吸收的速效养分，堆肥产物可用于农肥或改良土壤。

4.4.2.2　污泥厌氧消化技术

（1）厌氧消化基本原理

厌氧消化是在无氧条件下利用兼性菌和厌氧菌进行厌氧生化反应，降解污泥中有机物质产生沼气和二氧化碳的一种污泥处理工艺。厌氧消化可以描述成一个多级过程：在无氧条件下厌氧微生物把污泥中的有机质先分解为简单的有机物，然后再转化为更为简单的有机物甲烷（CH4
 ）以及二氧化碳（CO2
 ）、水（H2
 O）、二氧化硫（H2
 S）等无机物质。在此过程中，不同微生物的代谢过程相互影响、相互制约，形成复杂的生态系统。目前对厌氧消化的原理描述较为科学全面并被广泛接受的是Bryant提出的三段理论，该理论认为，整个厌氧消化过程分为水解发酵、产氢产乙酸和产甲烷3个阶段。

1）水解发酵阶段　专性厌氧细菌和兼性厌氧细菌等水解发酵细菌，利用其胞外酶将污泥中的蛋白质、纤维素、脂肪等较复杂的有机物水解为氨基酸、单糖、甘油等较简单的有机物，随后进一步被产酸菌酵解为乙酸、丙酸、丁酸等简单脂肪酸和醇类。

2）产氢产乙酸阶段　产氢产乙酸菌是这一阶段起主要作用的微生物菌，其将除乙酸、甲醇、H2
 、CO2
 等外的有机酸（如丙酸、丁酸）和有机醇转化为乙酸，同时伴随有H2
 和CO2
 的产生。下列各反应式部分描述了该阶段的物质变化：

C3
 H7
 COOH+2H2
 O[image: ]
 2CH3
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 　　（4-1）
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3）产甲烷阶段　产甲烷菌将前两个阶段产生的乙酸、H2
 、CO2
 等转化为甲烷。化学式如下所示，其中以乙酸为基质产生的CH4
 约占总CH4
 产量的70%：

CH3
 COOH[image: ]
 CH4
 +CO2
 　　（4-4）

CO2
 +4H2
 [image: ]
 CH4
 +2H2
 O　　（4-5）

三阶段消化模式如图4-3所示。


图4-3 厌氧消化三段理论示意



上述3个阶段是瞬时连续发生的，它们之间既相互联系又相互影响。有机物胞外溶解过程（包括分解和水解）为酸化阶段提供溶解性的可以被微生物细胞直接吸收利用的发酵基质，酸化阶段的产物又是产甲烷菌的底物，在一定的条件下可以将它们转化为甲烷气体。因此，只有每一阶段产生的中间产物可以被微生物迅速利用时厌氧发酵过程才能够顺利地进行下去；反之，当微生物利用基质的速率低于基质产生的速率时就会发生中间产物的积累。Zeikus在三阶段理论的基础上提出四类群理论，四类群理论增加了同型产乙酸菌，该菌群的代谢特点是能将氢气与二氧化碳合称为乙酸。

（2）污泥厌氧消化工艺的分类

根据厌氧消化过程中甲烷菌的适温范围，厌氧消化可分为常温消化、中温消化（30～36℃）和高温消化（50～53℃）过程。其中，高温消化具有消化速度快、处理负荷高、反应时间短和反应器容积小等优点。高温条件对有机废物的降解和病原菌的杀灭非常有效，尤其对那些将厌氧消化后的污泥用于土地利用时高温处理更为必要，因此其在国外的应用实例不断增加。但高温厌氧消化稳定性较差，控制难度高，受到经济发展水平和管理水平的影响，我国在实际应用中仍多采用中温消化。

依照污泥含水率的不同，厌氧消化可分为传统厌氧消化和高含固厌氧消化。第一代传统厌氧消化工艺污泥含固率为3%，第二代厌氧消化工艺污泥含固率为5%，第三代高含固厌氧消化工艺进泥含固率可达10%～20%。在我国，传统湿法厌氧消化工艺存在一定的缺陷：a．常规污泥厌氧消化技术的物料含固率低，造成设备体积庞大，固定资产投资较高；b．我国污泥有机质往往偏低，沼气产率和利用率不高，满足自身的加热和搅拌能量需求后，往往所剩无几，造成厌氧消化的能量回收优势并不明显。因此，开发高含固污泥厌氧消化技术可以在一定程度上解决厌氧消化存在的上述缺陷。由于进泥含固率的大幅度升高，厌氧消化池内单位微生物量能接触消化的有机物量大为提高，因而其产气效率和有机处理负荷可提高2～4倍。通过提高污泥含固率，所需反应器体积变化原来的1/4～1/2，节省了固定资产投资。传统厌氧消化和高含固厌氧消化的相关参数比较如表4-5所列。


表4-5 污泥传统厌氧消化和高含固厌氧消化的比较


注：1ppm=10-6
 。



在高含固厌氧消化的基础上，基于水热改性预处理的高级厌氧消化技术在我国发展迅速。污泥的主要组成为好氧微生物残体，富含细胞结构，细胞壁本身属于复杂颗粒有机质，在厌氧消化过程中分解和转化速率低，同时也限制了胞内有机质的快速溶出。针对这一问题，通过“高温高压热水解”对污泥进行改性，利用水热和“闪蒸”实现污泥细胞结构的破壁和胞溶，促进后续厌氧消化的物质转化和能源回收效率。热水解预处理可解决脱水污泥流动性差的问题，改善污泥的稳定化和脱水性，提高污泥厌氧消化产气率、容积利用率，同时降低沼气含硫量和浮渣产生量。在此基础上，结合“高含固”厌氧消化在处理负荷方面的优势，以及“高温”厌氧消化在生物转化效率提升方面的优势，高级厌氧消化技术（污泥高温高压热水解+高含固高温/中温厌氧消化）能够更加快速地实现污泥稳定化并增加20%以上的甲烷回收。此外，城市污水/污泥/有机废弃物进行协同厌氧消化，可实现城市有机废弃物的同步高效利用，具有很好的商业推广价值（图4-4）。这些技术在我国长沙、镇江、襄阳、北京等地均有工程应用（图4-5）。


图4-4 污泥与城市有机废弃物协同厌氧消化利用模式




图4-5 我国低有机质污泥与餐厨等城市有机质协同/热水解/高含固厌氧消化示范项目



4.4.2.3　污泥好氧发酵技术

（1）好氧发酵的基本原理

城市污泥本身含有较为丰富的有机物和大量微生物，微生物包括细菌、真菌等，当温度、水分、氧气含量等条件适宜前提下，这些微生物大量繁殖，分解污泥中的有机物。污泥所含的不溶性大分子有机物附着在微生物体外，由微生物分泌出的胞外酶将其分解为可溶性小分子物质，再被送入微生物内进行生化反应。通过微生物的生化活动将污泥有机物氧化分解为简单性质的稳定的无机物和腐殖质，一方面提供微生物活动所需的能量；另一方面将有机物转化合成为新的细胞物质，使微生物得以增殖，这是污泥好氧发酵的生化层面的基本原理。

污泥好氧发酵过程是依靠专性和兼性好氧菌的作用，将污泥中有机物进行降解的过程。从发酵过程的温度变化来分析，好氧发酵过程可分为升温期、高温持续期和降温期3个阶段。一般经合理调节水分、孔隙结构和碳氮比的污泥堆体在发酵升温期，可在较短时间内（1～3d）经历升温速率较快的升温期，从室温提升至50～55℃；然后进入高温持续期，一般此阶段温度维持在55～70℃范围内，从无害化角度来讲，高温持续期55℃以上过程需维持不短于5～7d，或70℃以上持续3～5d，才能达到污泥无害化的卫生要求。之后，污泥堆体温度缓慢降低，从持续高温状态逐渐降至室温状态，顺利完成污泥好氧发酵过程。此过程伴随着污泥中水分的快速大量散失，含水率一般从发酵前的65%～70%降至40%～45%范围，从而完成污泥减量化的目的。

（2）污泥好氧发酵工艺的分类

污泥好氧发酵工艺流程主要分为预处理（混料、破碎）、进料、主发酵、后发酵、发酵腐熟料回用与加工等几个主要环节。一般而言，预处理主要目的是将污泥料与填充料进行混合，从而达到调节堆体孔隙结构、降低含水率、调整碳氮比等，便于启动发酵以及促进发酵过程顺利完成。填充料一般分为有机和无机两大类，其中有机类型填充料主要包括作物秸秆、园林枯枝、稻壳、蘑菇渣、锯末等以木质为主的有机废弃物。此类有机废弃物的特征以孔隙结构性好、含水率较低、有机碳含量高为选择原则。

污泥在与填充料混合后，形成的混合物料需要被输送至发酵池或堆垛内，再进行堆置，最后在堆置好的堆体表层铺设一层发酵腐熟料，有利于控制发酵过程中臭气物质的逸散与挥发。堆置好的污泥首先进行主发酵，又称一次发酵，主要由快速升温、高温持续和降温三个过程组成。水分含量、碳氮比和孔隙结构调整合理的污泥混合料，在保证通风的前提下，温度可由室温迅速提升至60℃，甚至更高（70℃以上）。

1）污泥好氧发酵工艺按发酵供氧方式分类　按发酵供氧方式来分类，污泥好氧发酵工艺可分为自然通风、强制通风、翻堆、强制通风加翻堆等几种类型。

① 自然通风。自然通风的优点是能耗较低，但其缺点较为明显，即为堆体供氧主要依靠空气自然扩散，因此易造成堆体内部缺氧，在堆体区域范围内产生厌氧环境，导致发酵无害化完成程度不高，同时也易产生臭气物质。一般在主发酵完成后，在二次发酵时常采用此种发酵类型，适用于对场地和发酵周期要求不严格的情况。

② 强制通风。强制通风方式相对于自然通风，其能耗稍高，主要靠鼓风机等设备将空气由堆体底部送入堆体内部，堆体表层升温较快，无害化的完成程度也较高；同时通风供氧量可精确控制，对于调控污泥发酵进程的正面效果明显。相对而言，强制通风方式会造成堆体发酵产生的臭气逸散控制较为困难的问题，但从污泥发酵后的发酵物腐熟度来看，相比于自然通风，发酵物腐熟度较高，有利于污泥发酵物在林地、绿地、草坪、育苗基质等园林绿化领域的资源化利用，从这一点来讲，强制通风无疑是最为适合的方式。

③ 翻堆。翻堆是通过改变污泥发酵物料与氧气接触面、同时调整物料孔隙结构的形式增加物料堆体供氧量。翻堆方式对污泥发酵物料的破碎具有一定的促进效应，同时加快堆体水分的蒸发，对达到污泥发酵的减量化要求具有促进效果。但其缺点也显而易见，首先通过机械翻堆形式供氧会造成能耗增加，另外翻堆次数过多还会造成堆体热量散失较多，不利于污泥发酵达到无害化的温度要求。而且翻堆也不利于堆体内部臭气物质的逸散控制，会造成发酵过程臭气防治的工程成本增加。

④ 强制通风加翻堆。一般在发酵供氧方式选择时，翻堆常与强制通风结合使用，单独翻堆方式常在二次后熟发酵时采用。

2）污泥好氧发酵工艺按污泥发酵物料状态分类　从污泥发酵物料状态来分类，污泥好氧发酵可分为静态发酵、动态发酵和间歇动态发酵3种。

① 静态发酵所需机械设备较少，因此能耗较低。

② 动态发酵由于需要翻抛机、翻堆机等设备不断翻滚物料，因此完成发酵所需的机械能耗较高，但由于翻抛发酵物料更为均匀，水分蒸发效果较佳，减量化效果更为明显。

③ 间歇动态发酵的动力消耗介于静态发酵和动态发酵之间，兼顾了两者的优点，因此发酵效果较为均匀，水分蒸发效果适中，是一种较为普遍的污泥好氧发酵方式。

传统的有机废物好氧发酵即堆肥，以静态发酵为主，其发酵物的质量并不稳定，适用于传统农业肥料使用，自废弃物进入工业化处理阶段后，特别是污泥的固有性质决定了在发酵过程中需要强制性供氧和及时调整堆体结构，更利于发酵进程的完成，但又不能过于频繁地翻堆，避免堆体温度不足，达不到无害化要求，因此采取静态和动态相结合的间歇式动态方式更适合污泥好氧发酵。

（3）污泥沼渣好氧发酵

经过厌氧稳定化处理之后，污泥沼渣中无机氮含量较高，可降解有机物含量较低，因此具有较高的土地利用价值。但是沼渣仍残留一定的臭味、湿度大、含有一定浓度的挥发性脂肪酸，具有潜在的植物毒性，直接土地利用或农用有一定风险，仍需进一步的稳定化处理。从物质转化的角度来看，污泥中有机物大致可分为4类，即仅在厌氧条件下降解的有机物、仅在好氧条件下降解的有机物、在好氧和厌氧条件下均易降解的和均难降解的有机物，因而厌氧和好氧条件下污泥有机物降解存在互补性，因此厌氧稳定化之后的污泥，再经过好氧堆肥能够进一步稳定。大量的研究表明采用好氧发酵工艺可进一步提高污泥沼渣的生物稳定性、显著改善其土地利用特性，并明显降低它的植物毒性。因此，采用好氧发酵对污泥沼渣进行深度稳定处理，将堆肥基质用于土壤改良或有机物修复剂，被认为是目前污泥沼渣资源化利用的重要途径。

目前，关于污泥沼渣的好氧稳定化过程已有相关研究，Negre等研究表明采用好氧堆肥对厌氧消化污泥进行稳定化处理，其处理后基质是优良的土壤改良剂，植物毒性消失。采用好氧堆肥工艺处理沼渣时一方面可提高沼渣的N、P、K等营养元素含量，改善沼渣保水保肥特性；另一方面可降低VFA等挥发性有机物含量，从而减少沼渣臭味和潜在植物毒性。此外，利用微生物高温好氧堆肥过程中有机物降解所产生的生物热能，通过过程调控手段可促进水分蒸发，实现沼渣生物干化的目的，同时还可杀灭病原微生物。

与原污泥相比，经过厌氧消化处理后污泥性质发生了较大变化，因此，沼渣好氧发酵过程与原污泥好氧发酵相比，虽然在基本原理、工艺过程等方面存在很大的相似性，在微生物特性、物质转化和相关稳定化指标方面也必然存在一些差异，如Anaerolinaceae
 等厌氧微生物会逐渐被假单胞菌等好氧微生物取代，梭菌属、拟杆菌属等厚壁菌微生物在ADS基质有机物降解过程中扮演重要的作用。

污泥沼渣的可降解有机质含量和组成与原泥差异较大。与原污泥相比，厌氧消化后污泥已经实现了厌氧稳定化，残留有机质主要为厌氧发酵条件下难降解的有机质、部分厌氧腐殖化的有机质以及残留的弱稳定化合物如有机酸。其中，厌氧难降解的有机质中有部分是可以好氧转化的，这部分有机质是参与进一步好氧稳定化的主要物质；另外，残留的有机酸等弱稳定化合物也是好氧易降解的有机质。由于易降解有机质含量相比原泥显著降低，沼渣好氧发酵的能量积累可能不足以支持堆体温度升高到传统好氧发酵的水平，因此温度这一指标作为传统好氧发酵的稳定化指标之一，其用于沼渣好氧稳定化过程的判断需合理界定其数值要求。

4.5　污泥稳定化技术发展的未来趋势

目前，应用较成熟的污泥稳定化技术主要包括厌氧消化、好氧发酵生物稳定化技术以及干化焚烧的物理化学稳定化技术。其中，厌氧消化作为污泥稳定化处理首选技术的优势主要体现在两方面：一方面，污泥通过厌氧消化可以实现稳定化和沼气能源回收；另一方面，污泥经过厌氧消化生物稳定化和减量化，同时提升脱水性能，有助于降低后续干化和焚烧处理投资和运行成本。针对传统厌氧消化效率低的瓶颈问题，国内外也相继开发了多项高级厌氧消化技术，包括高温热水解技术、污泥和餐厨等城市有机质协同厌氧消化技术等。

国内一直对于污泥厌氧消化和干化焚烧两种稳定化减量化技术的关系认识模糊，认为两者只能选择其一，污泥如采用焚烧处理不必要进行厌氧消化处理。研究表明，与生污泥直接进行焚烧相比，污泥进行高级厌氧消化可以大幅度降低污泥量（减量30%～50%），相应干化焚烧系统的建造规模也减少30%～50%；同时污泥厌氧消化后污泥脱水能力可以提升5%～10%，虽然厌氧消化过程减少了干基热值，但是脱水效率的提升比消化对热值影响更大，综合消化后焚烧可以减少焚烧量，且脱水效率的提升可以提高现有焚烧设备处理量，同时能源的综合回收量可提升20%～40%，如图4-6所示。该技术路线在英国曼彻斯特污泥处理处置工程得到了应用和证明。从全过程能量平衡和减少碳排放的角度看，与污泥直接进行干化焚烧相比，污泥经过厌氧稳定化后再进行干化焚烧具有明显的优势。类似的案例在德国汉堡、慕尼黑等大型污水厂均得到了验证。因此，污泥厌氧消化和污泥焚烧不矛盾，通过生污泥厌氧消化可以实现污泥稳定化和大幅减量化，降低污泥后续处理量。厌氧消化是污泥处理处置过程中的重要的稳定化、减量化、资源化处理环节。


图4-6 厌氧消化+干化焚烧与干化焚烧工艺能量衡算



在全球应对气候变化，实现碳减排以及资源回收的大背景下，污泥稳定化技术的发展应充分考虑到城市污泥“污染”和“资源”的双重属性，以稳定化为目标，以资源化为手段，以“绿色、循环、低碳”为基本原则，结合泥质特点强化技术创新，解决安全处置的同时实现资源的最大化回收。长期和污水处理技术相比，污泥处理方面的研究严重滞后，但近年来在污泥厌氧消化研究领域发展迅速，通过分子生物学、材料科学、新型研究检测方法等学科交叉，出现了一批高效厌氧稳定的新技术原理和方法。

鉴于污泥稳定化技术发展的现状和水平，重点应关注以下几个方面。

① 大力推广污泥厌氧生物稳定化技术，实现污泥稳定化和减量化、能源化回收利用。针对我国污泥厌氧消化技术应用存在的污泥含砂量高、有机质含量低，产气率低、反应时间长、对寄生虫卵及致病菌等灭活率低等问题，通过污泥高级厌氧消化技术的推广应用，弥补传统厌氧消化负荷低、转化效率低的不足，强化了污泥厌氧稳定化和沼气回收效率，实现了污泥真正意义上生物减量，减轻污泥后续处理处置的环境和经济压力。

② 打通稳定污泥土地利用的瓶颈。基于我国国情及国外发展的趋势，我国稳定化污泥土地利用是一种能使污泥实现循环利用的有效处置方式。目前首要任务是建立完善的质量控制和监管体系，对重金属及微量有机污染物等有害物质对土壤污染危害的影响需要进行客观的评估和深入研究。


第5章　污泥生物稳定化指标体系研究

5.1 污泥生物稳定化技术的发展研究趋势

我国城市污泥每年产量巨大，污泥处理处置前景广阔，但任务艰巨繁重。思想观念上的“重水轻泥”导致对污泥处理处置的重视与投入程度不够，80%的污泥没有得到稳定化处理处置，仅有10%进行安全处置，存在明显的二次污染环境风险，形势十分严峻。

污泥的稳定化处置是必要环节，因为生物污泥含有的原污水固体物质占30%～50%，约合原水中COD的40%；混合污泥含有的原污水固体污染物质占50%～70%，约合进水中COD的50%。未经稳定化的污泥面临有机物的腐败、嗅味等二次污染风险，如果回到水体，这些相当于原水中40%～50%的COD会污染水体，导致减排目标大打折扣。只有去除有机物，对污泥进行稳定化处理后，才有可能实现后续处置目标。在欧洲，很多国家对出厂污泥的含水率要求并不高，有的甚至可达97%，其原因就是前期做了充分的稳定化处理，大大降低了环境风险。

目前，较为成熟的污泥稳定化技术主要包括厌氧消化和好氧发酵两种生物稳定化技术，以及石灰稳定化、氯氧化、湿式氧化和干化焚烧等物理化学稳定化技术。应用和发展较好的主要有厌氧消化、好氧发酵和干化焚烧技术。石灰稳定化所需的石灰量大，且仅在污泥无法全部实现较高程度的稳定化而部分填埋处置时适合采用。氯氧化成本较高，湿式氧化的经济性和技术稳定性离产业化应用尚有距离。近年来在研究领域也出现了一批高效稳定化能源化新技术，如热解气化/碳化、亚/超临界水热氧化等热处理技术，将有望成为继生物稳定化技术之外的重要储备技术。

当前，污泥传统的简单粗放的处理处置方式与我国脆弱的环境承载力之间的矛盾日益突出；同时，在全球呼吁提高产能，应对气候变化，实现碳减排的大背景下，污泥稳定化技术的发展应充分考虑到城市污泥“污染”和“资源”的双重属性，以稳定化为目标，以资源化为手段，以“绿色、循环、低碳”为基本原则，结合我国国情和泥质特点强化技术创新，解决污染问题的同时实现资源的最大化回收。

1）应大力推广污泥厌氧稳定化技术　当前，污泥中温厌氧消化产沼气已能基本实现，但是存在一些问题，例如污泥含砂量高、有机质含量低，产气率低且不稳定、反应时间长、对寄生虫卵及致病菌等灭活率低等。因此，需要着重发展污泥高级厌氧消化技术，如基于污泥水热改性预处理的厌氧消化、与有机质联合厌氧发酵、高干固污泥厌氧消化技术，强化污泥厌氧稳定化和沼气回收效率。

2）应打通污泥好氧稳定化+土地利用的技术路线　基于我国是农业大国的国情，污泥堆肥稳定化土地利用是一种能使污泥有效处置、极具发展前途的污泥资源化处置方式，但要考虑重金属离子与有机污染物等对土壤污染危害的影响。另外，“厌氧消化+好氧堆肥”的路线综合了能源回收和产品高度稳定化的优势，应因地制宜地进行推广。

3）加强污泥新技术产业化研究　新技术包括热解气化/碳化、亚/超临界水热氧化等热处理技术，这些新技术可以有效实现污泥的资源化、稳定化和无害化。有些技术已经在我国实现小规模的产业化，但仍存在投资运行费用高、维护困难、设备难以放大等客观现实，因此应进一步针对这些问题进行相关研究，以便于新技术的生产应用。

5.2　污泥厌氧消化稳定化指标体系的研究现状

对于厌氧稳定化技术，污泥的厌氧可生化性是稳定化指标体系中的一项重要参数。目前，在厌氧稳定化方面，稳定化指标的相关研究主要集中在污泥厌氧可生化性的判断方法。厌氧可生化性是指有机物在厌氧条件下被微生物利用，在一定时间内完全降解为CH4
 和CO2
 的程度。

5.2.1　利用有机物降解和产气规律曲线

底物浓度的降低、产气量的增加、微生物量的增长等都是有机物被降解的表现，所以可通过测定这3个方面参数的变化来评价其厌氧可生化性，降解速度越快、降解程度越完全，表明该有机物厌氧可生化性越好。吴行知等在ISO 11734“有机物厌氧生物降解性评价法”的基础上提出了量化有机物厌氧可生化性的3个指标，即气体产生指数（Gas Production Index，GPI）、COD去除指数（COD Removal Index，CRI）和厌氧可生化性指数（Anaerobic Biodegradability Index，ABI）。根据有机物厌氧生物降解累积净产气曲线（图5-1）和有机物厌氧生物降解性COD 值曲线（图5-2），计算GPI和CRI值［式（5-1）、式（5-2）］。
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式中，IG
 = GPI/0.15；IC
 = CRI/0.25。


图5-1 有机物厌氧生物降解累积净产气曲线




图5-2 有机物厌氧生物降解性COD值曲线



ABI综合考虑了GPI和CRI，它一方面克服了单一指数测定中不可避免的缺陷，又兼顾了另一指数的作用与影响：当两种指数差距不大时其权数基本相等，当单一指数测定由于某种原因出现偏差时，ABI模型便可避免单一指数模型评价的盲目性。另一方面，当有机物处于易降解、可降解与难降解的边缘时，单一指数无法令人信服地说明其确切降解性，引入另一指数后的综合评价则使可信度大大提高。

以ABI为指标，按厌氧生物降解性能可以将有机物分为三类：ABI≥3，易厌氧生物降解；3 > ABI≥1，可厌氧生物降解；ABI < 1，难厌氧生物降解。

5.2.2　通过BMP试验评价厌氧可生化性

生化产甲烷潜势（Biochemical Methane Potential，BMP）是通过小规模序批试验来评估污泥的厌氧可生化性。BMP试验的通常做法是将污泥放入 30～35℃的培养瓶内，加入接种污泥并同时进行空白试验，每日记录沼气产量直至不再产气为止，扣除接种污泥影响后的单位挥发性固体的最大试验产甲烷量视为其生化产甲烷潜势，可被用作评价厌氧可生化性潜力的指标。

BMP实验主要通过测定有机物最终氧化产物CO2
 和还原产物CH4
 来评价降解率，也可以通过测定基质的消耗来表征，BMP主要遵循的试验原则如图5-3所示。


图5-3 厌氧可生化性试验原则



BMP试验是目前评估厌氧可生化性应用最广泛、最有效的方法之一。BMP试验能得出两个结果：BMP值，即厌氧条件下物料的最大产甲烷量；产气动力学。

厌氧可生化性（Anaerobic Biodegradability）和BMP之间的关系可通过式（5-4）表达：
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式中　COD——BMP试验体系中污泥化学需氧量，gCOD/g VS。

BMP——标准条件下生化产甲烷试验的结果，mL CH4,
 
STP

 /g VS；

BMP实验的优点是甲烷潜势值（厌氧可生化性）的准确度高，可重复性好，测试条件几乎适用于所有物料；缺点是时长通常为25～30d，有时更长。

5.2.3　BMP的替代方法

进行BMP试验所需时间较长，且通过标准化学方法对有机质各指标进行分析也相当耗时。根据厌氧消化理论，在产甲烷量和有机物性质（包括可生物降解的部分，还包括不可生物降解的木质素、半纤维素等）之间应存在着一定的关系。因此研究者在不断探索和建立更快速的分析有机质性质及其可生化性方法的同时，通过对有机质指标的定量分析和产甲烷量之间进行数学的回归模型建立起这种关系。目前，这个方向的研究采用的策略可分为以下几种。

（1）短时BMP试验

有研究者根据BMP试验前期的产甲烷特征预测最终的BMP值。Strömberg等分析了不同有机质在BMP试验1～10d的产甲烷数据并与最终的BMP值进行比较，通过统计和动态模型的方法预测了BMP值。

（2）快速好氧呼吸类测试

好氧呼吸测试在好氧条件下进行，衡量物料消耗的O2
 量和/或释放的CO2
 量，常被用于估计物料的可生化性或腐熟度和稳定度。如20h好氧需氧量OD20
 、5d生物需氧量BOD5
 、4d累积耗氧量RI4
 等，通过好氧参数与BMP测试的相关性分析形成转化公式，计算物料的BMP参数。这些短时好氧法较BMP试验所需时间大为缩短，并且也可运用于各种类型的样品。但好氧法同样存在缺陷，即只有易降解的有机质才会在反应中被消耗，而复杂的有机质如纤维素，在测试中不会被计入。此外，好氧方法依然依赖于微生物，也会受接种影响。

（3）物料组成分析

通过物料组成与其BMP值的相关性分析形成BMP值的预测公式。这其中又可分为两类：具体分析样品的化学元素组成；将样品组成分为几个大类，如碳水化合物、蛋白质、脂质等。

基于元素组成的预测是第一代BMP试验替代方法，Davidsson等利用热解法分析城市固体废弃物的化学元素组成（C、H、O、N）并通过Buswell方程计算出理论BMP值。但元素分析所得结果不区分可生物降解和不可生物降解的组分；此外，部分可生物降解的有机质会被微生物利用进行增殖而不会转化为甲烷。因此基于元素分析所计算出的产甲烷理论值会大于实际值（BO,th
 > BMP）。

基于组分分析（易降解组分，如糖类、脂肪、蛋白质；难降解组分，如纤维素类、腐殖质类）的预测方法准确性较高，耗时短，但测试复杂。研究人员通过基于有机物组分的数学回归模型已成功预测了果蔬废物的BMP值，但只有多因素线性回归模型能得到较好的结果，仅是单因素（碳水化合物）或双因素（碳水化合物和纤维类）的回归模型则无法取得较为可靠的预测结果。预测能力最好的模型包含有TOC、木质素、木质素/酸性纤维素（ADF）、C/ADF、脂质、总凯式氮（TKN）和VS等指标。通过以组分组成（碳水化合物、蛋白质、脂质、纤维素）代替化学元素组成作为输入参数，Mottet等建立的PLS预测模型判定系数R
 2
 （Coefficient of Determination）达到0.957。Schievano等以一座沼气厂的进出料为研究对象得到一系列线性回归模型，其中预测效果较好的多因素模型其R
 2
 为0.806～0.918。

基于可生物降解和不可生物降解有机组分的模型可用于预测产甲烷潜力，但对有机组分的分析是通过化学方法实现的，同样需要耗费一定时间，虽然相较于BMP试验短很多，此类分析通常也需要数小时至数天的时间。

（4）光谱法

通过光谱分析得到物料组成、产气和可生物降解的相关参数，进而直接或间接预测BMP值。其中，紫外-可见（UV-VIS）法波长范围为200～800nm，通过价电子跃迁来表征不饱和分子，适用于溶解性有机物分析；近红外（NIR）法波长范围为1000～2500nm，针对谐波和振动吸收带，无需取样，使用光纤探针测试复杂介质的物质组成（如糖类、脂肪、纤维素等）；中红外（MIR）法的波长范围为2500～25000nm，针对分子键振动和旋转，适用于固体样品，多用于脂肪族、腐殖质的分析。光谱分析的优点是样品处理简单，测试时间短，测试重现性好，分析结果与BMP值相关性好；缺点是分析方法（尤其是预测模型）对不同性质的样品不具有普遍适用性，需要预先通过实验完善方法体系。

（5）生化产酸潜势试验

生化产酸潜势（Biochemical Acidogenesis Potential，BAP）的概念最早由Pigeon在20世纪90年代提出，后经Lie和Welander补充完善，其可概略描述为：污水样品在厌氧条件下自发发酵直至VFAs达到稳定的最大浓度，此最大浓度称为生化产酸潜势。BAP概念的提出和BAP试验的应用针对的是污水，测定的是污水在厌氧条件下可发酵的部分，可类比于评价有机质好氧可生化性的生化需氧量（BOD）测试，或者评价厌氧可生化性的BMP试验。在BAP试验中，VFAs作为监测指标显示给定污泥厌氧消化的进行状况。BAP试验的一个显著优点就是其能在相对较短的时间里完成，通常为6～10d，并且只需要测定液相。同时，BAP试验不依赖于产甲烷菌的活动，故不同于BMP试验，中间产物的累积不会给试验带来问题。但BAP试验目前还没有统一的测定方法，不同研究者之间采用的操作条件也不尽相同。

目前，已有研究开始探讨BAP用于污泥厌氧可生化性判定的适用条件和评价方法。部分研究人员探讨了氯仿浓度、温度、初始pH值和接种等条件厌氧污泥对测定污泥BAP的影响，推荐了测定污泥BAP的操作条件；也有研究人员探讨了BAP和BMP的相关性。刘晓光等对6种污泥（5种来自同一厌氧消化小试装置的不同停留时间下的污泥，1种来自另一厌氧消化中试装置）同时进行BAP和BMP试验，利用统计学手段分析了两者的结果即产酸量与产甲烷量间的相关性，显示两者有非常好的相关性，其Pearson相关性系数达0.970，且在0.01水平上呈显著相关，但两者的关系还有待进一步研究。Kianmeh为研究前处理对污泥厌氧可生化性的影响，探索以所需时间较短的BAP试验代替BMP试验的可行性。研究中采用的污泥来自实验室的3台不同停留时间的厌氧消化装置中，BAP试验中产生的VFA和BMP试验中产生的甲烷转化为COD当量，分别表示为CODVFA
 和CODCH
 4，并以CODVFA
 /TCOD和CODCH4

 /TCOD分别表征BAP和BMP试验结果所代表的污泥可生化性。通过线性回归，研究者拟合出了BAP-BMP的经验公式，其中10d BAP与BMP拟合结果的R
 2
 达到了0.90。随后，研究者在ADM1模型的基础上提出了描述BAP的简化模型，相较于完整的厌氧消化过程剔除了长链脂肪酸（LCFA）和丁酸的厌氧氧化过程以及产甲烷过程，可用于评估碳水化合物、蛋白质和脂质的水解产酸过程，进一步深入探索BAP值和BMP值两者间的关系。

5.3　污泥厌氧消化稳定化指标体系探索研究

如第4章所述，在实际应用中，国内外对污泥厌氧消化指标主要集中于有机质降解率，但当污泥有机质较低或较高时，仅以此指标很难判断污泥是否真的稳定。为了避免误判，当初次有机质降解率较低时，人们又规定了二次验证，并认为二次厌氧消化后有机质降解率低于一定值（如≤20%或≤17%等）即达到了稳定，这在一定程度上避免了污泥有机质较低时误判的问题。而对于有机质较高的污泥，初次降解率到底超过多少目前在实际应用中还没有比较合适的量化数据。鉴于此，研究人员又提出了其他指标，如ABI指数法、荧光法、BMP法、BMP代替法等。需要注意的是，这些方法还处于探索阶段，需要进一步验证并提出具体的量化指标。基于此，通过一系列来源、组成、可生化性各异的实际污水处理厂脱水污泥的BAP值和BMP值之间的相关性研究，建立以BAP值预测BMP值的经验模型，并从预测准确性的角度评价BAP试验作为BMP试验替代方法的可行性，和BAP值作为间接评价污泥可生化性的指标的适用度。同时配合对污泥厌氧消化前后液相理化参数变化的比较，筛选出合适的指标，尝试设立方便可行的污泥厌氧可生化性评价体系。整个研究过程分为2个阶段，具体技术路线见图5-4。


图5-4 厌氧稳定化指标体系研究技术路线



5.3.1 实验材料和装置

5.3.1.1　实验材料

试验用污泥取自国内不同污水处理厂脱水污泥，脱水污泥采集后置于4℃下保存备用。进料前取出置于生化培养箱内加温至35℃。部分试验污泥来自实验室正在进行的厌氧消化试验装置。

5.3.1.2　试验装置

厌氧消化反应器的容积为8L，包含密封进料口、阀式出料口、硅胶管、pH计、湿式流量计、控制面板等（图5-5）。厌氧消化系统控制温度为35℃±1℃，进行中温厌氧消化。通过夹套内水浴加热控温，反应器配备螺旋状搅拌轴，间歇搅拌，每6min搅拌1min。每隔一段时间取样，取样前先开启搅拌将物料混合均匀，而后从取样口取样。


图5-5 试验装置



BAP和BMP试验采用自制反应瓶，橡胶塞封口。实验时橡胶塞和各连接处用封口膜裹紧保证密封性。

5.3.1.3　测试指标及方法

试验过程中主要的测试指标主要有TS、VS、COD、VFAs、沼气组分、pH值、碳水化合物、蛋白质、TOC、TN、SUVA254
 、E4
 /E6
 、三维荧光特性等。

污泥样品首先用去离子水做一定稀释，300r/min振荡30min后再经高速离心［10000g（g为离心力单位），20min］，上清液通过0.45μm滤膜过滤后得到的溶液视为液相物质。

常规指标的分析方法参照《水和废水监测分析方法》（第四版），其他指标的具体测定方法步骤如下。

（1）挥发性脂肪酸（VFAs）的测定

样品液相加入甲酸调节pH值至接近4.0后用气相色谱法测定VFAs。仪器采用安捷伦GC2010-plus型气相色谱仪，配置火焰离子化（FID）检测器，色谱柱型号为DBWAXTRE柱。载气为氮气（流速50mL/min），分流比10∶1；空气流速400mL/min，氢气流速40mL/min。进样器和检测器的温度分别设为200℃和250℃，采用程序升温，起始炉温110℃运行2min，然后按照10℃/min的速率升温到250℃，在250℃时再运行2min。单个样品的运行时间为15min，每次进样的体积1.0μL。

（2）沼气组分的测定

沼气组分由上分GC112A型气相色谱测定，配置热导（TCD）检测器。载气为氮气，柱前分压0.1kPa，进样口温度40℃，柱温40℃，检测器温度80℃。测定的组分为甲烷CH4
 和CO2
 。

（3）总有机碳和总氮的测定

总有机碳（TOC）和总氮（TN）由岛津TOC-L总有机碳分析仪测定。

（4）紫外-可见光谱

样品液相用去离子水将其TOC浓度调至10mg/L左右，在上海精科755B型紫外-可见分光光度计上测定在254nm处的吸光度，与TOC浓度的比值为SUVA254
 。分别测定样品在465nm与665nm处的吸光度，两者的比值为E4
 /E6
 （A465
 /A6
 65
 ）。

（5）激发-发射三维荧光光谱

样品液相用去离子水将其浓度调至30mg/L左右，在HORIBA Fluoro MAX-4荧光分析上测定3D-EEM光谱。激发波长为240～500nm，增值5nm，发射波长为280～650nm，增值10nm，光栅宽度4nm。

5.3.2　污泥厌氧稳定化评价方法初步建立——BAP实验

在目前的研究和实际应用中被选择用于评价稳定化程度的指标有挥发性固体降解率、BOD5
 /COD、腐殖质含量、腐殖化程度、植物毒性、耗氧速率等，但由于缺乏统一的标准，无法形成较为完善和公认的评价方法及指标体系。

生化产甲烷潜势（Biochemical Methane Potential，BMP）试验通过测定在微生物作用下可降解有机质被转化生成CH4
 和CO2
 的潜力，综合反映污泥组分分解变化的可能，是目前最为广泛接受和应用的厌氧可生化性测定方法，可以间接评价污泥的厌氧可生化性，由此判断其稳定化程度。但由于存在实验时间较长、影响因素较多的缺点，研究者一直在探索BMP试验的替代方法。

生化产酸潜势（Biochemical Acidogenesis Potential，BAP）试验的概念是在BMP试验的基础上提出的，两者都基于厌氧消化三阶段理论的小规模序批实验，在一定程度上可以替代BAM试验，但需要确立两者之间关系。

5.3.2.1　BAP和BMP试验相关性

（1）试验材料和方法

利用序批式小试反应器进行厌氧消化，运行条件为中温（35℃±1℃），运行时间62d。依次在消化过程的第0天、5天、11天、16天、22天、32天、42天、52天、62天取样，样品相应记为0d、5d、11d、16d、22d、32d、42d、52d、62d。

此阶段BAP与BMP试验中所用的接种污泥来自一台稳定运行的高含固污泥厌氧消化反应器。样品和接种污泥的基本性质如表5-1所列。


表5-1 厌氧消化污泥、接种污泥和脱水污泥基本性质




1）BMP试验方法　取50g消化污泥置于500mL自制反应器中，以I/S比1∶1（基于VS）加入接种污泥，用蒸馏水稀释至体积为200mL，氮气吹洗2min驱赶空气，用橡胶塞封口，再裹上封口膜加强密封性。另单取接种污泥作为空白样。反应器置于空气恒温摇床中中温（35℃±1℃）持续震荡，试验初期每2天记录一次产气量并测定甲烷含量，待产气量稳定后，每5天记录一次。平行试验，总试验时间62d。测定产气量和产气组分时，用100mL或30mL的玻璃注射器扎过橡胶塞，自由排出的气体量视为产气量，排气结束后用热熔胶封闭针孔。

2）BAP试验方法　取10g消化污泥置于250mL自制反应器中，以I/S比1∶1（VS）加入接种污泥，添加蒸馏水至100mL，氮气吹洗2min驱赶空气，用橡胶塞封口并包裹封口膜。另单取接种污泥作为空白样。平行试验，总试验时间10～14d，每1天或2天取样5mL测定液相中的挥发性脂肪酸（VFAs）组成和浓度。检测的VFAs组分为乙酸、丙酸、异丁酸、正丁酸、异戊酸、正戊酸。

BAP试验较为统一的反应条件有中温（35℃±1℃）、持续震荡，在此基础上设置3种操作条件：a．不抑制产甲烷过程；b．用6mol/L的氢氧化钠（NaOH）溶液调节初始pH值至10（pH0
 =10）；c．添加产甲烷抑制剂2-溴乙烷磺酸钠（BES）。

（2）试验结果

经过62d厌氧消化后，污泥的BMP（以每克VS计，下同）从初始的245.7mL/g降至最终的30.85mL/g （图5-6）。前32d的下降速率较快，32d污泥的BMP值较初始已下降了62.8%，又经过30d后再减少60.6mL/g 。与此对应，污泥的有机质降解速率前32d较快，之后30d趋于平缓，有机质含量从0d的52.5%减少至最终的21.7%，降解率58.7%。


图5-6 污泥BMP值变化曲线



由于未对产甲烷过程做任何抑制，碳水化合物、蛋白质、脂质等有机质在经过水解酸化生成的中间产物会持续被产甲烷菌利用，VFAs未出现累积并在一定时间后维持在较稳定浓度的现象，而是在前期呈上升趋势，在达到某个峰值后逐渐下降。以VFAs浓度曲线的最大值计算所得的单位VS产酸量作为污泥对应的BAP值，该最大值出现的时间视为取得BAP值所需时间。污泥系列按时间顺序取样，其厌氧可生化性逐步下降，BAP值也逐渐减小（图5-7）。0d污泥的BAP值（以每克VS计，下同）为160.6mg/g ，经过22d厌氧消化后，其BAP值已降至22.7mg/g ，不足0d时的15%。厌氧消化42d后，污泥的BAP值都低于10mg/g 。根据实验结果，取得BAP值所需时间未固定在某个值，而是在4～6d间波动。


图5-7 UC条件下单位VS产酸量曲线



在pH0
 =10条件下，污泥单位VS产酸量曲线整体变化类似于UC条件下，整体呈现先上升后下降的状况，取峰值作为BAP值（图5-8）。0d污泥的BAP值为214.8mg/g，5d和22d污泥的BAP值分别为148.3mg/g和74.2mg/g，降低了30.9%和65.5%。经过62d厌氧消化后，稳定化程度最高的污泥的BAP值低至10.7mg/g 。根据实验结果，在pH0
 =10条件下取得BAP值所需时间同样未固定，且波动范围较UC条件下更大。随着厌氧可生化性的降低，水解产酸菌可利用的基质减少，取得BAP值所需时间也逐渐延长。


图5-8 pH0
 =10条件下单位VS产酸量曲线



在添加0.06mol/L BES抑制产甲烷过程的条件下，0d污泥的BAP值为182.9mg/g，5d污泥BAP值降低24.2%至138.7mg/g，62d污泥的BAP值最低，为6.4mg/g（图5-9）。BES是产甲烷菌甲基辅酶M的结构类似物，通过阻断甲基转移反应而影响产甲烷菌的代谢，具有高度特异性，对同型产乙酸菌和产氢产乙酸菌则没有影响。污泥中有机质水解酸化释出的VFAs因无法转换为CH4
 而出现一定程度的累积，但与此同时，丙酸、丁酸和戊酸进一步分解生成乙酸、H2
 和CO2
 的过程不受抑制，推测由此使得VFAs浓度未持续增大。此条件下取得BAP值所需时间也在4～8d的范围内波动。


图5-9 +BES条件下单位VS产酸量曲线



将各污泥3种操作条件下的BAP值和取得BAP值所需时间汇总如图5-10和表5-2所示。


图5-10 3种条件下的BAP值




表5-2 3种条件下的BAP值和取得BAP值所需时间

单位：mg/g




如图5-10所示，污泥BAP值受试验操作条件的影响较明显，pH0
 =10条件下得到的BAP值最大，UC条件下的最小，而+BES条件下介于两者之间，接近前者且明显大于后者。

此外，3种条件下取得BAP值所需时间都有所波动，其中以+BES情况下的波动最大。但整体都在4～8d的范围内，即BAP试验所需时间≤8d。

（3）BAP值与BMP值的相关性

以BAP值为自变量、BMP值为参变量作散点图，观察到两者间有较明显的线性关系，由此分别进行单因素线性回归，结果如图5-11～图5-13所示。


图5-11 BAP-BMP线性回归线（UC）




图5-12 BAP-BMP线性回归线（pH0
 =10）




图5-13 BAP-BMP线性回归线（+BES）



UC条件下BAP-BMP作线性回归，Pearson相关系数为0.954，判定系数R
 2
 （Coefficient of Determination）为0.897。而pH0
 =10和+BES条件下BAP-BMP线性回归的Pearson相关系数分别为0.977和0.987，R
 2
 分别为0.948和0.971。因此UC条件下拟合效果较不理想，且明显差于另两者。

虽然+BES条件下取得BAP值所需时间的波动范围较另两种条件下略大，但其BAP-BMP线性拟合的效果最佳，另外从试验实际操作的角度，添加BES比调节初始pH0
 =10更简便。综合考虑，从3种条件中选择+BES为最优者，固定下阶段的BAP试验具体操作条件为：中温（35℃±1℃）、I/S比1∶1（基于VS）、持续震荡、添加0.06mol/L BES抑制产甲烷过程。

5.3.2.2　BAP-BMP预测模型

（1）实验材料和方法

选择全国24座典型污水处理厂，对半年时间内取得的共50个脱水污泥样品（泥质特点见表5-3），按照上述确定的操作条件下进行BAP试验，观察BAP值、取得BAP值所需时间，同时进行BMP试验，分析较大样本量下BAP值与BMP值之间的相关性。通过统计分析的手段建立以BAP值预测BMP值的模型，对模型的预测准确度做内部检验，再以第一阶段的厌氧消化系列污泥对模型进行独立检验。


表5-3 污泥样本的TS、VS、C/N和液相初始VFAs浓度


①由于运输时间、温度（4℃）和储存时长的影响，部分污泥在取样后和提取液相前已经过了一定程度的水解产酸，故其初始VFAs浓度较高。



以建立的预测模型为参考，取低、中、高有机质含量的3种污泥对BAP试验的操作条件做进一步优化，分别考察不同接种比、调节初始pH0
 =10、中温/高温对试验所得BAP值的影响，比较BMP实测值和以BAP值通过模型得到的预测BMP值，根据预测偏差评判是否可以通过改变一定的操作条件缩短BAP试验所需的时间。维持持续震荡和添加0.06mol/L 产甲烷抑制剂BES的操作条件不变，分别按照如下条件进行BAP试验。

① 中温（35℃±1℃），设置I/S比梯度为：4∶1、3∶1、2∶1、1∶1、1∶2。

② 中温（35℃±1℃），用6mol/L NaOH溶液调节初始pH0
 =10，设置I/S比梯度为：4∶1、3∶1、2∶1、1∶1、1∶2。

③ 高温（55℃±1℃），I/S比采用前两阶段得到的较优值，不调控初始pH值；用6mol/L NaOH溶液调节pH0
 =10。

BAP试验和BMP试验都进行平行实验，通过重现性标准偏差（Standard Deviation of Repeatability，SDr）可以评估两者的实验准确性。
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式中　BAP
i

 ——污泥样品i
 的BAP值；

BAPav
 g
 .
 ——n
 个污泥样品BAP值的平均值；

BMP
i

 ——污泥样品i
 的BMP值；

BMPav
 g
 .
 ——n
 个污泥样品BMP值的平均值。

污泥样品得到的BAP值和对应的BMP值将被划分为两组：一组称为校正组（Calibration Set），用于建立BAP-BMP预测模型A；另一组称为测试组（Test Set），用于对模型A的预测准确性进行评价内部检验。随后校正组和测试组合并形成新的校正组，在此基础上建立预测模型B，第一阶段的厌氧消化系列污泥组成独立检验组（Independent Validation Set），对模型B做独立检验。评价模型预测准确度所采用的指数是预测均方根误差（Root Mean Square Error of Prediction，RMSEP）和相对预测均方根误差（Relative Root Mean Square Error of Prediction，rRMSEP）。根据RMSEP和rRMSEP可以将本研究中的BAP试验法与文献中的其他BMP值预测方法进行比较。
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式中　ŷ
 
i

 ——污泥样品i
 的预测BMP值；


y
 
i

 ——其实测BMP值；


n
 ——校正组中的污泥样本数量。

测试组和独立检验组的RMSEP分别称为RMSEPt
 和RMSEPiv
 。
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式中　ȳ
 ——测试组或独立检验组中BMP预测值的均值。

（2）实验结果

各污泥样本BAP试验中的VFAs浓度曲线的变化趋势整体与上述3种操作条件下的趋势类似，即并未在经过一段时间的累积上升后维持在较稳定水平，而是呈先逐渐上升、在达到某个最大峰值后逐渐下降的状态。

VFAs浓度变化曲线可大致分为三类，部分曲线如图5-14所示（图中各曲线代表不同类型样品）。


图5-14 部分污泥BAP试验的VFAs浓度随时间的变化曲线



第一类：VFAs浓度在出现第一个峰后下降随后再上升达到第二个峰，后一个峰值大于前一个。

第二类：变化曲线只出现一个峰值。

第三类：VFAs浓度出现两个峰值，前者大于后者。

推测原因在于，高特异性抑制剂BES阻断了产甲烷菌代谢过程中的甲基转移反应，即CH3
 COO-
 和H+
 无法在辅酶M的作用下生成CH4
 和CO2
 ，但产氢产乙酸菌的活性未受负面影响，VFAs中的丁酸、戊酸和部分丙酸继续分解产生CH3
 COO-
 和H+
 。在BAP试验中，产甲烷过程被抑制，VFAs无法进入后续反应阶段，动态平衡过程被打破，由此可能导致VFAs浓度出现波动。

另外，分别观察3类浓度曲线中VFAs各组分比例的变化情况（图5-15），未发现规律的变化趋势，其中乙酸比例峰值出现的时间与VFAs浓度出现的时间有所差别，具体原因有待于深入研究。


图5-15 部分污泥BAP试验中VFAs各组分比例随时间的变化



根据实验结果，50个污泥样本的BAP试验所需时间在4～9d内波动，此范围与上面实验中的时间范围基本一致（表5-4）。在5d或6d时取得BAP值的污泥样本为26个，占总样本量的46.4%。4d的占16.1%，7d的占12.5%，而大于7d的占14.3%。统计分析的结果显示BAP试验所需时间和污泥有机质含量、C/N和液相初始VFAs浓度间并不存在相关性（P
 > 0.05）。


表5-4 污泥样本BAP试验所需时间分布




BAP值最小者为6.5mg/g ，最大者为228.0mg/g ，其余在此范围内分布整体较为均匀，50～80mg/g 和150～200mg/g 两段内的分布密度略高。全部BAP值的中位数和平均值分布为143.5mg/g、127.1mg/g。BAP试验的重现性标准偏差为8.7mg/g。

相对应的，BMP值范围为66.2～299.5mL/g （图5-16），与文献中的数据做比较后可认为是合理的范围。中位数为162.9mL/g ，平均值为162.6mL/g 。BMP试验的重现性标准偏差为13.4。


图5-16 按数值大小升序排列的BMP值



（3）BAP与BMP预测模型A

将48个污泥样本按照BMP值的大小升序排列（2个污泥样本经过石灰干化，碱度过高BMP实验失败，因此剔除），依次选择第5、第10、第15、第20、第25、第30、第35、第40、第45个样本组成测试组，其余样本作为校正组用以建立预测模型A。作BAP-BMP散点图（见图5-17），发现两者间呈现较为明显的线性关系，进一步的统计分析结果证明两者在0.01水平上显著相关（P
 < 0.01）。


图5-17 BAP-BMP散点图



对校正组中的BAP值和BMP值进行单因素线性回归分析，得到预测模型A，其Pearson相关系数为0.929，判定系数R
 2
 为0.884。预测残差的最小值和最大值分别为0.6mL/g 和45.5mL/g。用测试组对模型A的预测准确度进行评判，实测BMP值与预测BMP值间的R
 2
 为0.909，RMSEPt
 为15.5mL/g，rRMSEPt
 为9.8%，效果较为理想。

观察BAP-BMP散点图，发现有2个样本点的BAP值/BMP值明显大于其余样本点，且预测残差最大的2个值，30.9mL/g 和45.5mL/g 即源自这2个点。为考察此“极端值”点对预测模型的影响，将2个点从校正组里剔除后建立预测模型A′，并同样以测试组进行预测准确度评估。模型A′的R
 2
 略有上升，为0.885，但RMSEPt
 和rRMSEPt
 也出现了上升，分别从15.5mL/g 增大至18.0mL/g、从8.9%增大至11.4%，意味着模型A′的预测准确度有所下降。从统计分析的角度，2个极端值对预测模型产生的是正面效应。因此仍保留这2个点。

（4）BAP与BMP预测模型B

用于建立预测模型A的校正组和测试组合并为新的校正组，第一阶段所用的厌氧消化系列污泥作为独立检测组。两组样本的BMP值按升序排列如图5-18所示。


图5-18 按数值大小升序排列的BMP值



校正组BMP值范围为66.2～299.5mL/g，独立检验组BMP值范围为30.9～245.7mL/g 。

对新的校正组进行单因素线性回归分析，得到BAP-BMP预测模型B，其Pearson相关系数为0.942，判定系数R
 2
 为0.885。预测残差的最小值和最大值分别为0.5mL/g和44.9mL/g。模型B的线性回归曲线如图5-19所示，回归线越靠近1∶1线表明模型预测效果越好。扩大校正组后，模型B相较模型A更为优化。

用独立检验组测试模型B的预测准确度，得到RMSEPiv
 为23.5mL/g，rRMSEPiv
 为19.8%。对比脱水污泥样本内部进行的检验，当模型B应用于厌氧消化污泥时，其预测效果有所下降，9个样本中有5个的BMP值预测残差大于15mL/g。对于厌氧稳定化程度低、可生化性较好的污泥，BMP预测值小于实测值，而对于厌氧消化后较为稳定的污泥，BMP预测值显著大于实测值。

如图5-18和图5-19所示，独立检测组中有2个样本点的BAP值和对应的BMP值位于预测模型B的适用范围外。这2个样本点是第一阶段中的52d和62d污泥，将此2个样本点从独立检测组中剔除后再次对模型B进行第2轮测试。第2轮测试的结果为RMSEPiv
 =24.8mL/g ，rRMSEPiv
 =19.6%，对比第一轮并未出现明显改善。在脱水污泥样本上建立的BAP-BMP模型应用于厌氧消化污泥时预测效果略差。


图5-19 预测模型B回归曲线与独立检测组



预测模型B的适用范围是6.5～228.0mg/g、66.2～299.5mL/g，若用于评估污水处理厂脱水污泥或工程中反应器进料的产甲烷能力，则此范围较为合适。但对于经过厌氧消化后的污泥，以BAP值预测得到的BMP值与实际的偏差将较大。但由于BAP值和BMP值之间存在显著正相关性，若BAP值较低，如低于25mg/g，虽无法较准确地预测其BMP值，但可大致推测其产甲烷能力也较低，即从厌氧可生化性的间接角度可认为该污泥的稳定化程度较高。

在寻找和建立BMP试验替代方法的探索中，作为研究对象的物料范围很广，如城市固体废弃物（MSW）、农业废弃物、高脂类废弃物和植物有机质等；其中，单针对于污泥的研究还较少。Strömberg等采用统计分析和动态模型的方法分析不同有机质在BMP试验1～10d的产甲烷数据并与最终的BMP值进行比较，建立模型预测BMP值，结果显示，对于污水厂污泥，6d时模型的R
 2
 即可达到0.9，此时rRMSEP为4.1%，而对于厌氧消化污泥，R
 2
 达到0.9以上需要9d，相应的rRMSEP为7.4%。Mottet等通过探究污泥组成（碳水化合物、蛋白质、脂质、纤维素）和BMP值间的联系，同偏最小二乘法得到BMP预测模型，其R
 2
 达到0.957，预测误差为11%。Schievano等以一座沼气厂的进出料为研究对象得到一系列线性回归模型，其中预测效果最好的多因素模型R
 2
 为0.918。Triolo等利用近红外光谱法建立了针对植物有机质的BMP值预测模型，R
 2
 为0.84，RMSEP和rRMSEP分别为37mL/g 和14.6%。与之类似的，Bekiaris等采用傅里叶变换-中红外光谱法，模型R
 2
 为0.81，预测效果为RMSEP=40.1mL/g。本研究中提出和建立BAP试验法可从2个方面与其他BMP试验替代方法进行比较，即时间和工作量。在选定的条件下，BAP试验所需的时间都在8d及8d以内。而从可操作的角度，BAP试验只需监测液相中的VFAs浓度，液相易提取而VFAs浓度的测定通过气相色谱进行，整体工作量较低。最终基于脱水污泥样本得到的BAP-BMP预测模型，R
 2
 =0.886可认为较理想。

5.3.2.3　BAP实验条件的优化

在上述实验的基础上，对BAP实验条件继续进行优化，考察不同接种比、调节初始pH0
 =10、中温/高温等不同条件下得到的BAP值和得到BAP值所需时间；以预测模型B为参考，比较BMP实测值和以BAP值得到的预测BMP值，根据预测偏差评判是否可以通过改变一定的操作条件缩短BAP试验所需的时间。

（1）接种比实验

实验对象为有机质含量低、中、高的3种脱水污泥，VS/TS分别为22.6%、51.9%和70.2%。BAP试验操作条件为中温（35℃±1℃）、持续震荡、添加0.06mol/L 产甲烷抑制剂BES，3种污泥在I/S比4∶1、3∶1、2∶1、1∶1、1∶2下得到结果见表5-5。


表5-5 不同I/S比下污泥的BAP值、试验所需时间和BMP值预测效果




观察实验结果可以看到，BAP值受I/S比影响明显，随着I/S比的增大，3种污泥试验所得的BAP值都呈逐渐上升的变化趋势。比较各预测效果，1∶1和1∶2下得到的BAP值其对BMP值的预测结果最佳，预测偏差分别为8.9%和7.5%。从取得BAP值所需时间角度看，增大I/S比并未缩短试验时间，而降低I/S则延长了试验时间。

对于中有机质污泥，增大I/S比则会使试验时间延长。对BMP值预测效果较好的BAP值是在2∶1和1∶1情况下得到的。高有机质污泥虽然VS/TS大于中有机质污泥，但BAP值整体小于后者。由于1∶1情况下得到的BAP值经由模型B的BMP值预测结果低于实际值，而I/S比的增大会提升试验得到的BAP值，使得4∶1和3∶1的预测误差是最低的。

（2）pH0
 =10影响实验

BAP试验操作条件为中温（35℃±1℃）、持续震荡、调节初始pH0
 =10、添加0.06mol/L产甲烷抑制剂BES，3种污泥在I/S比4∶1、3∶1、2∶1、1∶1、1∶2下得到的结果见表5-6。


表5-6 pH0
 =10下污泥的BAP值、试验所需时间和BMP值预测效果




调节BAP试验的初始pH0
 =10后，BAP值都出现了上升，这与第一阶段研究中对操作条件做初步探索时得到的结果一致。此外，pH0
 =10并未缩短试验所需时间，而是整体延长了1～2d。

对于低有机质污泥，相同反应条件下，调节pH值使BAP值从100.8mg/g增大至114.2mg/g，预测偏差也随之从8.9%上升至16.3%。中有机质污泥2∶1和1∶1下的BAP值升高至164.0mg/g和114.2mg/g，预测偏差也分别变为19.7%和14.2%。而pH0
 =10对BAP值的提升作用使得高有机质污泥的BMP模型预测值与实测值的差异被部分抵消，故1∶1下的预测偏差从13.8%降低为6.7%。

比较I/S的影响以及调节初始pH0
 =10的附加影响，对于低、中、高有机质3种污泥，以模型B的预测偏差为评判标准，1∶1依然是较为理想的接种比，2∶1次之。

（3）高温影响实验

根据前两部分的实验，I/S范围缩小值2∶1和1∶1，考察高温（55℃）的影响，以及高温下pH0
 =10的叠加影响。结果见表5-7。


表5-7 高温下污泥的BAP值、试验所需时间和BMP值预测效果




高温对BAP值的影响与pH0
 =10的影响类似，BAP值整体增大，如中有机质污泥1∶1下的BAP值从中温时的143.6mg/g增加至157.3mg/g，而在pH值的叠加作用下继续升至167.1mg/g。观察试验所需时间的变化，高温使低有机质和中有机质污泥的试验时间有所缩短，对高有机质污泥则无影响。但进一步加入pH值的作用后，又出现了试验时间延长的现象，与中温下pH0
 =10的效应相同。

对比预测偏差的变化，对于低有机质污泥，高温1∶1的偏差略高于中温下，但小于中温+pH值时的偏差，2∶1的情况则是高温与中温+pH值下的偏差相当，而高温+pH值的偏差最大，为32.4%。对于中有机质污泥，2∶1和1∶1下同样是高温和中温+pH值下的偏差类似，中温1∶1的预测偏差为最小，而高温+pH值的最大。

综合比较I/S比、pH0
 =10、高温和高温+pH0
 =10等条件变化对污泥BAP值、试验所需时间和预测偏差的影响，虽然高温可以略微缩短试验时间，但也存在使预测偏差变大的负面影响。综合以上实验结果，在预测模型B的框架内，中温，持续震荡，I/S比2∶1或1∶1，添加0.06mol/L BES作为产甲烷抑制剂，可作为城镇污泥BAP试验操作条件，此时试验时间小于10d。

5.3.3　液相理化指标体系探索

采用BAP实验代替BMP实验可以较快的判定污泥在厌氧消化过程中是否达到了稳定，因此是一种间接评价指标。通过分析稳定化后污泥的理化特征得出有机质降解程度和腐殖化程度的信息，可以作为厌氧稳定化的直接评价指标。如前所述，污泥厌氧消化稳定指标一般采用有机质降解率、粪大肠菌群值等，此处考虑了在实际工程中的应用，所选择参数的应易测定、快速且重复性高的指标进行相关探索研究，以完善污泥厌氧消化稳定化指标体系。综合考虑，选取了激发-发射三维荧光光谱与紫外-可见光学参数SUVA254
 和E4
 /E6
 等。其中对荧光光谱进行定性和半定量分析，尝试提出荧光复杂指数这一评价参数。

5.3.3.1　激发-发射三维荧光（3D-EEM）光谱特征

3D-EEM光谱的3个维度是指激发波长、发射波长和荧光强度，3D-EEM光谱可以在较短的测定时间内获得溶解性有机物（DOM）中蛋白质类、腐殖质类和类黑素等组分的信息，从而对物质液相的稳定程度进行评判。

对3D-EEM光谱的定性分析通过荧光区域整合法（Fluorescence Regionalization Integration，FRI）进行。如图5-20所示，光谱图被划分为7个荧光区域：Ⅰ区——酪氨酸；Ⅱ区——色氨酸；Ⅲ区——富里酸类；Ⅳ区——糖化蛋白质；Ⅴ区——类黑素；Ⅵ区——胡敏酸类；Ⅶ——脂褐质类；其中，Ⅰ～Ⅲ区可总称为蛋白质类区；Ⅳ～Ⅶ区总称为复杂有机物区。


图5-20 3D-EEM光谱的FRI法分区



对5.3.2部分中进行BMP实验的0d、32d和62d的污泥样品进行3D-EEM光谱测试，测试结果见文后彩图2。厌氧消化前的污泥从0d到62d其稳定化程度逐渐上升，可以看到荧光峰整体从蛋白质类区域移向复杂有机物区，Ⅴ～Ⅶ区的荧光相应明显增大，表明易降解的蛋白质等组分被分解、转化、利用，部分生成CH4
 、CO2
 和H2
 进入气相，部分生成分子量更大、聚合度更高的腐殖质类物质。单个污泥经过厌氧消化稳定后，其荧光峰也呈现同样变化。


彩图2 不同时期污泥厌氧消化前后污泥液相3D-EEM光谱



参考Muller等的方法，在FRI法的基础上借助软件对3D-EEM进行半定量分析。首先，将测定所得的彩色光谱图通过MATLAB转化为灰度图，灰度图依FRI法划分为7个荧光区域，再利用ImageJ软件读取各区域的面积和荧光信号强度（图5-21）。


图5-21 ImageJ测量荧光区域面积和信号强度



根据式（5-9）计算各区域的荧光值V
 
f

 （i
 ）

[image: ]
 　　（5-9）

式中　S
 (i
 )——区域面积；

　V
 imageJ
 (i
 )——区域内的荧光信号强度。

根据式（5-10）计算出的值称为荧光复杂指数（Complexity Index），即复杂有机物荧光值与蛋白质类荧光值的比值。

[image: ]
 　　（5-10）

荧光复杂指数可以在一定程度上综合反映污泥液相中易生物降解组分的减少和较稳定的腐殖质类惰性组分的增加。图5-22是0～62d污泥厌氧消化前后的荧光复杂指数的变化。可以看到，随着污泥稳定化程度的增加，其液相的荧光复杂指数也呈上升趋势。0d污泥在小试反应器中经过42d厌氧消化后（即为42d污泥），荧光复杂指数从1.31增大至1.54，62d后达到1.58，而以BMP试验的形式进行60d厌氧消化后其最终的复杂指数则为1.60，最终复杂指数进一步上升到1.93。由此，通过对污泥液相3D-EEM的半定量分析，可发现随着污泥厌氧稳定化程度的增加，荧光复杂指数呈规律的上升趋势，具有作为评价指标的可能。


图5-22 污泥厌氧消化前后荧光复杂指数变化曲线



为进一步考察荧光复杂指数作为稳定化评价指标的潜力，利用BAP-BMP探索与建模过程中的全国城市污水处理厂脱水污泥样本，将BMP试验后的污泥视为已厌氧稳定，分析趋势和数值的变化，尝试为荧光复杂指数设定评判界限。另外，BMP试验中的接种污泥空白也被选择作为样本，从而形成总数为51的样本组。

观察初始状态和厌氧消化稳定后的液相的荧光信号峰，不同来源、不同性质的污泥间存在较明显差异［见文后彩图3（a）］，部分污泥样本初始即在Ⅳ～Ⅶ区有荧光信号，但信号最强峰仍清晰地位于Ⅲ区。稳定化后，荧光信号峰的总体变化与第一阶段的保持一致，Ⅰ～Ⅲ区的荧光响应大幅度降低，而最强峰都位于Ⅳ区即糖化蛋白质类区，Ⅴ类黑素区和Ⅵ胡敏酸类区或出现次强峰［文后彩图3（b）］。此荧光峰的变化趋势与Muller、Zheng和Shao等的结果类似。


彩图3 部分污泥厌氧消化前后液相的3D-EEM光谱图



依照荧光复杂指数计算方法对全样本组的光谱图做半定量分析发现，污泥全样本组初始液相的复杂指数范围为0.99～1.51（图5-23），其中85.7%位于1.20～1.50的数值段内。经一个厌氧消化过程后，Ⅰ～Ⅲ区荧光信号强度减小、Ⅳ～Ⅶ区强度增大，复杂指数都呈现了一定程度的上升。由图5-23可以看出，厌氧前后的复杂指数大致在1.50处分界。对比图5-22研究中的0d、5d和11d污泥，在经过60d左右的厌氧消化稳定后，复杂指数都从1.4以下增大至1.6以上，因此可以认为复杂指数为1.50时污泥为稳定的。但应注意到，有3个样本其初始指数略大于1.50，此外，稳定前污泥液相的复杂指数>1.45的占了22.4%，而稳定后复杂指数<1.55的样本比例为8.2%。考虑到测定和分析过程中的误差，荧光复杂指数在1.45～1.55范围内的污泥，对其稳定化程度的评判将存在不确定性，需要联合其他理化参数做进一步分析。


图5-23 污泥厌氧消化前后液相的荧光复杂指数



5.3.3.2　紫外-可见光学特征

有研究认为，有机物在254nm下的紫外吸收值主要代表包括芳香族化合物在内的具有不饱和碳碳键的化合物，相同TOC浓度的有机质在该波长下吸光值的增加意味着非腐殖质向腐殖质的转化。图5-24显示了污泥厌氧消化前后SUVA254
 值的变化情况。厌氧消化前的污泥在0～62d时SUVA254
 值逐渐增大，前42d上升较快，从0d的0.389至42d的1.048，最终为1.194。此一系列污泥再经过一个厌氧消化过程后SUVA254
 值整体抬升且变化趋势与厌氧消化前基本一致，从1.176至2.116再至最终的2.186，即随着污泥稳定化程度的提高，液相中腐殖质类物质的生成和腐殖化程度也增加。


图5-24 厌氧消化前后SUVA254
 值变化曲线



溶解性有机物在465nm与665nm下吸光度的比值E4
 /E6
 可用来表征物质苯环骨架的聚合程度，该值越小有机质聚合程度越大。考察E4
 /E6
 值的变化情况（图5-25），0～11d污泥E4
 /E6
 值有所上升，从8.020增大至8.436，随后再逐步下降，52d污泥E4
 /E6
 值为4.210，说明含有苯环骨架的可降解有机质首先被微生物分解，随后再生成为更惰性的物质，苯环骨架聚合度上升。一系列污泥再经历完整的厌氧消化过程，E4
 /E6
 较初始状态增加，且整体变化趋势固定，即逐步减小。0d污泥经历62d反应器厌氧消化和60d摇瓶厌氧消化后的E4
 /E6
 值相近，分别为3.939和4.073。


图5-25 厌氧消化前后E4
 /E6
 值变化曲线



污泥经厌氧消化稳定后，其紫外-可见光学特征变化较为规律，SUVA254
 值逐渐上升，E4
 /E6
 值逐渐下降，初步认为2个参数可用于进行稳定化程度的评价。

同样，为进一步考察SUVA254
 和E4
 /E6
 作为稳定化评价指标的潜力，分别对51个污泥样本的SUVA254
 和E4
 /E6
 进行测定，具体见图5-26和图5-27。污泥初始状态的液相SUVA254
 值范围为0.13～0.37，稳定后SUVA254
 值的范围除SUVA254
 =1.048的单个点外，其余值范围为1.17～2.03，两者分界明确。对比图5-26的实验结果，0d污泥分别经小试反应器和摇瓶厌氧消化过程后，SUVA254
 值从0.39分别上升至1.19和1.18，而达到SUVA254
 >1.10要求所需的时间至少为52d，同时0～62d一系列污泥稳定后的值也符合此条件。Zheng等考察了一系列固体废弃物在摇瓶厌氧消化初始期、产气中期和产气末期的紫外-可见光学特征，结果显示末期的SUVA254
 值是最高的，大于1.0。综合2个阶段的数据和文献，取1.10为分界线，认为SUVA254
 >1.10的污泥腐殖化程度较高，实现厌氧稳定化。


图5-26 污泥厌氧消化前后液相的SUVA254
 值




图5-27 污泥厌氧消化前后液相的E4
 /E6
 值



厌氧消化前后污泥样本组的E4
 /E6
 值范围从5.21～9.51下降至4.22～2.53，变化趋势与图5-27一致，表明液相有机质苯环骨架聚合程度的上升，反应了腐殖化程度的提高。两个范围间的差异较为明显，51个污泥样本中成功进行了BMP试验的49个样本，最终的E4
 /E6
 值都小于4.30，其中除3个数据点（4.115、4.218、4.114）外都小于4.0。同样对比图5-27的结果，E4
 /E6
 降至4.0以下至少需要经过约60d的厌氧稳定。刘晓光对合肥某污水处理厂脱水污泥进行厌氧消化实验，46d后产气量基本不再增加，而水溶有机物E4
 /E6
 经37d后才降至4.0以下。因此，综合考量，设定E4
 /E6
 <4.0为污泥厌氧稳定化的判定条件。

5.3.3.3　碳氮比和有机质酸化率

为了更好地对厌氧消化稳定程度进行判定，除了上述采用荧光、紫外光谱外，还对厌氧消化后污泥液相C/N及有机质酸化率进行了测试，具体结果见图5-28和图5-29。其中有机质酸化率表示如下：

[image: ]
 　　（5-11）


图5-28 污泥厌氧消化前后液相的C/N




图5-29 污泥厌氧消化前后液相的有机质酸化率



由图可以看出，C/N随时间的增加出现了下降，稳定前后的范围分别为1.15～2.96和0.43～1.73，但由于两者间无明显分界，难以直接设定评判数值。而有机质酸化率同样随稳定化程度增加而减小，厌氧消化前后的分界则较明显，从0.34～0.78降低为0.14～0.29。张华根据对污泥改性及其在填埋场中的稳定化过程的研究结果，划定有机质酸化率≥0.27±0.02为易生物降解的，而有机质酸化率<0.21±0.015为不易生物降解即较稳定的。若以此为标准，则仅40.8%厌氧消化后的样本的有机质酸化率达到小于0.21的标准，而有12.2%将被评定为易生物降解。考虑到实验条件、实验时间（>200d）和物料的差异，根据本研究自身实验数据，除2个数据点（0.290、0.274）外其余值都低于0.27，则选择设有机质酸化率 <0.27划为判定线。

5.3.4　污泥厌氧稳定化指标体系提出

在现有的BMP试验替代法中，由污泥初始理化特征预测最终BMP值是方向之一，此处粗略考察污泥初始有机质含量和液相理化参数与BAP值以及BMP值的相关性，结果如表5-8所列。


表5-8 污泥初始有机质含量和液相理化参数与BAP值及BMP值的相关性




结果显示初始有机质含量与BAP值在0.05水平上呈相关（P
 <0.05），与BMP值在0.01水平上呈显著相关（P
 <0.01），而其余液相参数则与两者间则未显示相关性。这可能由于污泥样本受到运输、周围温度和储存条件及储存时长的影响，其液相在取样后、测定前可能已经过了一定程度的水解产酸，VFAs浓度、TOC、TN及光学和荧光特征等发生了变化。

根据上述实验结果，对污泥厌氧消化稳定来说，除了有机质降解率和粪大肠菌群数作为稳定化指标体系外，以下指标可以作为厌氧稳定化判定体系。

①BAP试验具有替代BMP试验从厌氧可生化性角度进行污泥稳定化评价的潜力，BAP实验条件为：中温，持续震荡，接种比1∶1，添加0.06mol/L 2-溴乙烷磺酸钠作为产甲烷抑制剂。试验所需时间小于10d。

② 厌氧消化稳定后的污泥液相，其激发-发射三维荧光图谱中荧光信号最强峰从III区移至IV区；荧光复杂指数>1.5。

③ SUVA254
 >1.2，E4
 /E6
 <4.0，有机质酸化率<0.27。

5.4　污泥好氧稳定化指标体系探索研究

目前，不论是污泥直接好氧堆肥，还是经厌氧消化后再进行好氧稳定化，好氧稳定化产物的主要出路为土地利用，堆肥后的物料是否达到了处理和利用的要求，目前尚没有完善的评价体系，主要通过对产品进行一系列的评价指标测定，结合起来分析产品的稳定化情况。这些指标包括有机质、营养元素、重金属、有机污染物、卫生指标、腐熟度、土壤学指标等。污泥稳定化后的产品通常进行农用、园林绿化、土地改良和林地用，相关指标应达到对应的要求。对应的标准包括《城镇污水处理厂污泥处置农用泥质》（CJ/T 309—2009）、《城镇污水处理厂污泥处置园林绿化用泥质》（GB/T 23486—2009）、《城镇污水处理厂污泥处置土地改良》（GB/T 24600—2009）和《城镇污水处理厂污泥处置　林地用泥质》（CJ/T 362—2011）。

（1）有机质

有机质方面的指标体现了污泥经好氧发酵过程后是否将大部分可生物降解有机质进行了充分转化。经过二次发酵后，通常要求发酵产品在表观上为灰褐色、无臭、土壤气味、呈松散团粒结构、不招引苍蝇，耗氧速率<0.1%/min，符合这些指标则表明绝大部分可降解有机质已充分矿化火腐殖化。

（2）营养元素

营养元素通常指氮、磷和钾的含量，其含量应达到污泥进行农用、园林绿化、土地改良和林地用的相关要求。

（3）重金属

重金属含量是污泥土地利用的严格限定值。应检测的重金属种类有铜、锌、铅、镉、铬、镍、汞、砷（类金属）等。检测方法宜按照国家建设行业标准《城市污水处理厂污泥检验方法》（CJ/T 221—2005）等的规定。若产品最终进行农用，则其含量应符合《农用污泥中污染物控制标准》（GB 4284—84）的规定。

（4）有机污染物

污泥产品土地利用时有机污染物含量应符合国家标准《城镇污水处理厂污染物排放标准》（GB 18918—2002）和《城镇污水处理厂污泥泥质》（GB 24188—2009）中的有关规定。应检测的种类有矿物油等。微量有机污染物，如多环芳烃、二[image: ]
 英、抗生素、多溴联苯醚等，应符合环保监管部门的要求。

（5）卫生指标

主要包括病原菌、寄生虫卵和杂草籽的相关指标。进行土地利用的污泥产品，高温好氧发酵处理后蛔虫卵死亡率≥95%，粪大肠菌群值≥0.01。污泥高温好氧发酵过程达到卫生化的温度、时间要求即可认为病原菌已被灭活。 土地利用的污泥产品，好氧发酵处理过程杂草籽杀灭率≥95%。

（6）污泥腐熟度

当前通常以种子发芽指数作为污泥腐熟度的量化指标。用于农业用途的污泥产品种子发芽指数≥60%；用于园林绿化和林地用途的污泥产品种子发芽指数≥50%；用于育苗基质用途的污泥产品种子发芽指数≥75%。

（7）土壤学指标

用于农业用途的污泥产品，要求产品粒径≤10mm，无粒径>5mm的杂物；用于育苗基质的污泥产品，其容重应≥0.8g/cm3
 ，总孔隙度≥60%，持水孔隙度≥40%，电导率≤3mS/cm，pH值应在6～8之间；卫生填埋污泥的横向抗剪强度≥25kN/m2
 。

污泥好氧稳定化评价指标与厌氧稳定化评价指标的发展趋势一致，针对污泥厌氧和好氧量大主流稳定化技术进行污泥稳定化评价指标体系的系统研究较少，近年来相关研究主要集中于除上述传统指标外的可替代性评价指标，如光谱学指标。然而，基于这些技术所获原始图谱通常存在波峰相互重叠交叉的情况，难以对好氧稳定过程中弱稳定化合物的变化规律进行深入研究。近年来，两种数据处理方法被用于解析这些图谱，从而获得更加直观、精确的结果，分别是平行因子分析法和二维相关光谱法。平行因子分析法基于MATLAB 数据编程软件，可将三维荧光光谱解析成相互独立且具有化学意义的荧光基团，从而分别探究各类荧光物质在好氧稳定过程的变化规律。二维相关光谱法以一定好氧处理时间为间隔而获得一系列不同时间的光谱图谱为依据，采用Noda 的方法进行二维相关光谱分析，这不仅可简化复杂的光谱图谱，还可用于探究不同波峰（有机物基团）在好氧稳定过程中的变化强度和顺序，是一种可广泛应用的分析手段。

本节主要通过探讨污泥好氧堆肥过程中有机物活性组分（溶解性有机物）的组成及变化规律，采用气相色谱仪、凝胶色谱仪、总有机物碳测定仪、荧光光谱分析仪、红外光谱分析仪等分析手段，运用平行因子及红外相关光谱等分析方法，以期深入揭示好氧堆肥处理生污泥过程中有机物降解及转化规律，为污泥好氧堆肥稳定化的评价提供技术支撑。方法主要分为生污泥和厌氧消化后污泥的好氧堆肥。

5.4.1　实验方法

5.4.1.1　污泥来源及辅料性质

生污泥取自上海市某污水处理厂脱水污泥，而厌氧消化后污泥则采用实验室厌氧消化装置对上海市某污水处理厂脱水污泥进行序批式厌氧处理，直至产气停止后收集消化后污泥，即为厌氧消化污泥（ADS）。该污泥在高分子絮凝剂（PAM）的作用下进行脱水处理后，得到与生污泥含水率相似的ADS。实验污泥初始基质的化学特征如表5-9所列。


表5-9 实验污泥初始基质的化学特征




5.4.1.2　实验装置和方法

好氧堆肥实验装置如图5-30所示。根据相关参数文献和预实验研究结果，污泥与辅料小麦残余物WR以湿重5∶1和5∶3的比例分别进行混合堆肥。堆肥基质的总质量为4.2kg，两种基质混匀后加入好氧堆肥反应装置进行好氧堆肥。为更有利于基质的好氧降解，每3d对基质翻堆1次，实验周期为18d。通风条件为通风量250L/h，由时控开关控制开停，开10min停20min。每3d翻堆1次。每次翻堆时采集样品，对基质的溶解性有机物进行提取及分析。


图5-30 好氧堆肥反应装置示意



5.4.1.3　溶解性有机物分析方法

（1）溶解性有机物的提取方法

样品经冷冻干燥后，过100目筛，加入去离子水以1∶20的比例（样品质量单位为g，水单位为mL）在水平摇床中，于室温下振荡24h。悬浮液经台式高速冷冻离心机CT15RT（上海天美科学仪器有限公司，中国）于10000r/min下离心10min后，经0.45μm滤膜过滤后供后续分析。

（2）溶解性有机物总体分析

溶解性有机碳（DOC）和溶解性总氮（DTN）使用TOC-VCPN分析仪测定。SUVA254
 使用UV765紫外可见分光光度计（上海精密科学仪器有限公司，中国）进行测定，于254nm下测定吸光值，除以相应的DOC浓度，即为SUVA254
 的值，单位为L/（mg·m）。

挥发性脂肪酸（VFAs）浓度使用气相色谱仪+火焰离子化检测器（GC-FID）进行分析测定。水提取溶液收集于1.5mL玻璃瓶中，并使用3%H3
 PO4
 调节pH值至4.0。气相色谱仪型号为HP5890，检测器为FID，毛细管柱型号为CPWAX52CB，30mm×0.32mm×0.25mm。载气为氮气，流量为50mL/min。注入孔和检测器温度分别维持在200℃和220℃，气相色谱的炉温从110℃开始，停留2min后，接着以10℃/min的速率升温到200℃，并停留2min。

（3）三维荧光光谱及平行因子分析

1）荧光光谱图测定　使用HORIBA MAX荧光光谱仪（美国）进行分析。使用0.1mol/L磷酸缓冲液将水提取溶液稀释到DOC为10mg/L后，加入1cm光程四面通光的石英比色皿进行荧光扫描，扫描电压为500mV。三维荧荧光谱的测定方法：激发光谱的波长范围为240～450nm，发射光谱的波长范围为290～550nm，激发光谱扫描间隔为2nm，发射光谱的扫描间隔为10nm，扫描速度为12000nm/min。荧光光谱数据均使用surfer 8.0软件进行分析处理。

2）平行因子分析　该方法是双线性主成分分析向高阶矩阵的总称，它将N
 维数组分解成N
 维载荷矩阵。例如三维荧光光谱具有三维数组，I
 为样品数，J
 为激发波长，K
 为发射波长，则平行因子方法将它们分解成矩阵形A
 （得分矩阵）、B
 和C
 （载荷矩阵），分别由元素a
 
if

 、b
 
jf

 、c
 
kf

 组成。与主成分方法相比，平行因子方法不带有额外的正交限制。如果三维数组的潜在组成与平行因子模型相一致，则平行因子的参数将反映真实的潜在参数。由此，每一荧光组分将产生一个平行因子组分。此外，每个组分的得分能用于表明荧光组分的相对浓度。

平行因子方法采用MATLAB 7.0软件中的DOMFluor工具包进行的。非负性限制用于仅允许化学相关结果。杠杆比较用于区分特异样品。去除散射、数据重组等后识别步聚对三维荧光光谱进行校正后，可获得2～7个荧光组分。残差分析、半裂法和外观检测等可用于鉴定荧光组分的正确数量。

（4）红外光谱分析方法

红外光谱分析：称取1.000mg腐殖酸，与KBr以1∶200的比例进行混均，压片成型后，采用傅里叶变换红外光谱仪（NICOLET 5700 FT-IR，热电尼高力仪器公司，美国）进行红外光谱扫描分析。以KBr作为参照物，测定C—H、C—O等键的变化情况，波长扫描范围为400～4000nm，使用OMNIC 8.0.342软件（Thermo Fisher Scientific Inc.，美国）进行数据处理与分析。

5.4.2　生污泥好氧堆肥的稳定化评价方法

5.4.2.1　生污泥好氧堆肥运行效果

生污泥好氧堆肥过程中有机物和水分的去除效果如图5-31和表5-10所示。经过18d的好氧堆肥处理后，5∶1和5∶3两种实验组的水分去除率分别为91.4%和87.4%，表明两种基质均获得较好的生物干化效果，减量效果明显。与5∶3实验组相比，5∶1实验组的水分去除率和累积升温量明显较高，表明生污泥添加较少的辅料，更有利于好氧堆肥的实施。此外，与5∶3实验组相比，5∶1实验组具有较高的VS、C、N和H去除率及热值，表明加入较少的辅料也更有利于生污泥有机物的充分降解和稳定。


图5-31 生污泥好氧堆肥过程中温度的变化情况




表5-10　生污泥在不同辅料条件下好氧堆肥过程中有机物降解和水分去除效果




由于有机物的好氧降解是好氧堆肥基质温度升高及水分去除的重要产热来源，因此探讨在过程中有机物的降解规律具有重要意义。然而污泥有机物组成非常复杂，较难直接进行监测。而溶解性有机物是污泥有机物的活性组分，且微生物对有机物的降解通常发生在水溶液中，因此探讨在此过程中溶解性有机物的化学变化特征是反映污泥稳定化特征的重要途径。

5.4.2.2　溶解性有机物的总体分析

生污泥好氧堆肥过程中溶解性有机物的总体变化情况如图5-32所示。图5-32中，EC为电导率；DOC为溶解性有机碳；DCOD为溶解性化学需氧量；DTN为溶解性总氮。随着好氧堆肥时间的增加，基质pH值均呈逐渐增加的趋势，这可能与挥发性脂肪酸含量减少有关。基质的电导率（EC）随时间逐渐增加，可能是由于有机物的降解导致不同矿化盐类物质转化为可交换态，如磷酸盐和钾盐。


图5-32




图5-32




图5-32 生污泥好氧堆肥过程中溶解性有机物的变化情况



随着好氧堆肥时间的增加，溶解性有机碳（DOC）和溶解性化学需氧量（DCOD）呈下降趋势，SUVA254
 呈逐渐增加的趋势，表明好氧堆肥导致了基质有机物的好氧降解，以及溶解性有机物（DOM）芳香化程度的增加。与5∶3组相比，5∶1组具有较低的DOC和DCOD含量，这表明与5∶3组相比，5∶1组基质中含有较少的活性有机组分，而具有更多的生物稳定有机物，表明生污泥中加入更多辅料不利于堆肥基质的稳定化。

随好氧堆肥时间的增加，5∶1组基质中溶解性总氮（DTN）含量明显减少，而5∶3组基质中DTN呈波动变化。堆肥基质中DTN的减少也许是因为有机物氮的降解和氨氮的挥发引起的。此外，随好氧堆肥时间的增加，污泥基质中DOC/DTN和K
 275～295
 /K
 350～400
 比例呈下降趋势。研究表明DOC/DTN比例的下降与有机质成熟度的增加密切相关。Helm等研究表明K
 275～295
 /K
 350
 ～400
 比例随分子量的增加而减少，而高分子量有机物在长波长条件表现出更强光吸收特性。因此这些表明好氧堆肥导致溶解性有机物成熟度和分子量的增加。与5∶3组基质相比，5∶1组基质有较低的K
 275～295
 /K
 350～400
 值，表明与5∶3组基质相比，5∶1组基质的DOM带有更高分子量组成。

总体而言，好氧堆肥导致生污泥有机物生物稳定性和成熟度的增加。经过18d处理后，生污泥堆肥基质的稳定化程度显著改善，其pH由弱酸性变化近中性，溶解性有机碳减少为50.32mg/L，SUV254
 增加到10.32L/（cm·g），DOC/DTN降低为3.65，K
 275～295
 /K
 350～400
 减为3.74。

5.4.2.3　挥发性脂肪酸含量

生污泥基质中挥发性脂肪酸（VFA）含量随好氧堆肥时间的变化情况如图5-33所列。在堆肥开始时，堆肥基质中6种挥发性脂肪酸均存在，到堆肥结束时，仅检测出1～2种挥发性脂肪酸。随着好氧堆肥时间的增加，各类挥发性脂肪酸含量均呈下降趋势。与5∶3组基质相比，5∶1组基质的挥发性脂肪酸含量减少比例更加显著。堆肥结束时，乙酸含量分别减少到7.64mg/L和5.5mg/g，丙酸含量分别降低为0.14mg/g和0.03mg/g。


图5-33 生污泥好氧堆肥过程中挥发性脂肪酸含量的变化情况



5.4.2.4　分子量分布

好氧堆肥初始和结束阶段时生污泥堆肥基质中溶解性有机物的分子量分布情况见表5-11和图5-34。与好氧堆肥初期阶段相比，好氧堆肥结束时2种基质中分子量小于103
 Da（1Da≈1.66×10-27
 kg，下同）的有机物均明显减少，说明好氧堆肥会导致污泥基质中小分子有机物含量的减少，从而使有机物的平均分子量增加，这与K
 275～
 295
 /K
 350～400
 的研究结果较为一致。RS基质中分子量大于106
 Da的有机物显著增加，而分子量介于103
 ～106
 Da之间的有机物略有减少，而分子量减少103
 Da显著减少，这表明好氧堆肥促进了生污泥中小分子量、易降解有机物的分解，而一些难生物降解的大分子量有机物相对富集，进一步说明好氧堆肥提高了污泥有机物的生物稳定性。


表5-11 生污泥好氧堆肥过程中溶解性有机物的分子量分布





图5-34 生污泥好氧堆肥前、后溶解性有机物的分子量分布情况



5.4.2.5　荧光光谱分析

生污泥好氧堆肥初始和结束时溶解性有机物的三维荧光光谱如文后彩图4所示。在这些荧光光谱图中，共鉴定出4个主要峰值，它们各自的激发/发射波长和特定荧光强度如表5-12所列。根据Chen等（2003）的文献，P1
 与类色氨酸和类蛋白化合物相关，P2
 与类富里酸化物有关，而P3
 和P4
 与类腐殖酸物质有关。在好氧堆肥初期，RS基质仅发现一个荧光峰（P1
 ）。好氧堆肥结束时，RS基质中均新增了3个荧光峰，表明好氧堆肥过程中生污泥有机物均形成了类腐殖物质。类腐殖质的形成，说明可生物降解有机物的降解，以及基质生物稳定性的提高。与5∶3基质相比，5∶1基质的P1
 荧光峰强度较低，而P2
 、P3
 、P4
 荧光峰均较高，这表明5∶1基质中溶解性有机物的腐殖化程度较高。


表5-12 生污泥好氧堆肥初始和结束时溶解性有机物（DOMs）的三维荧光光谱分析


①激发/发射波长。

②特定荧光强度。

③堆肥前。

④堆肥后。




彩图4 生污泥好氧堆肥前、后溶解性有机物的三维荧光光谱分析



由Chen 等（2003）提出的三维荧光定量方法，即三维荧光区域集成技术（FRI），将三维荧光光谱分成5个激发/发射光谱区域。这5个区域分别对应不同的有机化合物质，分别为：Ⅰ区，类酪氨酸有机化合物；Ⅱ区，类色氨酸有机化合物；Ⅲ区，类富里酸物质；Ⅳ区，可溶性微生物副产物；Ⅴ区，类腐殖酸物质。标准化激发/发射面积容量（Ф
 
i,n

 和Ф
 
T,n

 ，分别为n
 号样品i
 区域和整体区域的对应值）可通过该区域荧光值总和除以该区域的面积进行计算，计算结果及其特定荧光百分比（P
 
i,n

 ）如图5-35所示。


图5-35 生污泥好氧堆肥过程溶解性有机物的标准化激发-发射区域荧光强度变化和百分比组成变化



生污泥基质的Ф
 
i,n

 和Ф
 
T,n

 随好氧堆肥时间增加有逐渐增加的趋势，表明随着好氧堆肥进行两种基质溶解性有机物中荧光类物质比例呈逐渐增加的趋势。这些荧光物质可能属于难生物降解物质，从而导致在好氧堆肥呈逐渐增加的趋势。这可能是因为一些非荧光类物质（如挥发性脂肪酸）在好氧堆肥过程被逐渐降解。随着好氧堆肥时间的增加，P
 1,
 
n

 、P
 2,
 
n

 和P
 4,
 
n

 呈逐渐下降的趋势，而P
 3,
 
n

 和P
 5,
 
n

 呈逐渐增加的趋势，说明在此过程中类蛋白质化合物的比例呈下降趋势，而类腐殖质含量呈增加的趋势。堆肥结束时，生污泥基质中类富里酸和腐殖酸占溶解性有机物的比例分别为8.96%和58.20%，而堆肥初始时分别仅为7.63%和27.98%。

总之，生污泥好氧堆肥过程生污泥基质有机物的荧光强度明显增强，腐殖化程度显著提高，有机物芳香化程度明显增加。堆肥结束时，生污泥基质中类腐殖酸含量占到58.20%。

5.4.2.6　平行因子分析

为进一步揭示主要荧光物质在好氧堆肥过程中的变化规律，平行因子方法被用于对三维荧光光光谱进行数学解析。文后彩图5表明了平行因子模型方法的残差分析和裂半法分析结果，说明三维荧光图谱可解析成4种荧光组分，可比较合理地解析好氧堆肥过程中主要荧光物质的变化情况。4种荧光组分的激发/发射波长及最大特定荧光强度如文后彩图6所示，其中两组荧光组分具有显著的代表性，其中C1代表类腐质有机物，而C2代表类蛋白物质。两种基质样品中4种荧光组分随好氧堆肥时间的变化情况如图5-36所示。结果表明5∶1组和5∶3组基质中C1组分均呈逐渐增加的趋势，而5∶1组C2组分呈下降趋势，但5∶3组C2组分呈波动变化，说明在好氧堆肥过程中类腐殖有机物呈逐渐增加的趋势，而类蛋白质有机物呈逐渐下降的趋势，这与FRI方法的分析结果较为一致。


图5-36 生污泥好氧堆肥过程中4种荧光组分的荧光强度变化情况




彩图5 三维荧光光谱的平行因子模型分析（一）

（Components—组分；Sum of squared Error—残差平方和）




彩图5 三维荧光光谱的平行因子模型分析（二）

（Split—分解；Sum of Squared Error—残差平方和）




彩图6 基于三维荧光图谱采用平行因子方法分解产生的4种荧光组分



5∶1组与5∶3组基质相比，在初始阶段中C1和C2的荧光强度较为相似，而堆肥结束时C1的荧光强度较高，而C2强度仍较低，这说明在好氧堆肥过程中5∶1组基质形成了更多的类腐殖有机物，这与FRI方法的分析结果较为一致。FRI分析技术与平行因子模型分析方法可对研究结果进行相互印证。

5.4.2.7　一维红外光谱分析

红外光谱中1700～900cm-1
 波段包括与酰胺、羧酸基、酯类、脂肪族和碳水化合物等有关的条带，因此在此进行重点讨论，结果如图5-37所示。


图5-37 生污泥好氧堆肥过程溶解性有机物的红外光谱分析



随着好氧堆肥时间的增加，生污泥基质中波长为1641cm-1
 、1573cm-1
 、1457cm-1
 、1409cm-1
 、1319cm-1
 和1273cm-1
 的条带呈减少趋势，而波长为1186cm-1
 、1105cm-1
 和1066cm-1
 的条带呈增加趋势，根据参考文献，这些波长与有机物基团具有如下归属关系：1651～1655cm-1
 与酰胺基I的COO-
 伸缩共振有关；1540～1570cm-1
 与酰胺基Ⅱ的N—H变形共振有关；1458～1456cm-1
 与脂肪族化合物的C—H伸缩共振有关；1419～1439cm-1
 与羧酸的COO-
 伸缩共振有关；1319cm-1
 与Ⅰ型和Ⅱ型芳香胺的Ｃ—N伸缩共振有关；1273cm-1
 与羧酸的C—O伸缩共振有关；1191～1193cm-1
 与芳香醚类与酯类的C—O伸缩共振有关；1140～1103cm-1
 与脂肪族醇类的C—OH伸缩共振有关；1066cm-1
 与类多糖的C—O伸缩共振有关；995cm-1
 与不饱和碳的C—H变化振动有关。因而，一维红外光谱分析表明好氧堆肥过程两种污泥基质的DOMs中酰胺Ⅰ、Ⅱ、羧酸和脂肪族烷类的比例呈减少趋势，而芳香醚类与酯类、脂肪族醇类和类多糖物质的比例呈增加趋势。

据Gamage等（2014）报道，红外光谱1700～900cm-1
 的区域可被归为3类，即1700～1482cm-1
 （主要与类蛋白相关的Ⅰ型酰胺基、Ⅱ型酰胺基）、1482～1190cm-1
 （主要与结构型碳水化合物相关）和1190～1000cm-1
 （主要与非结构碳水化合物有关）。因此，这些结果也表明生污泥基质的DOMs中类蛋白质和结构型碳水化合物（如纤维素）的比例呈下降趋势，而非结构型碳水化合物（如杂多糖）的比例呈增加趋势，这与Li等（2014）的报道较为一致。1190～1100cm-1
 与C—OH化合物（醇类）密切相关，而一些C—OH化合物的形成与生物大分子有机物的水解具有重要关系，因此1190～1100cm-1
 区域强度的增强部分可能是由于一些水溶性生物难降解水解产物的累积引起的。

综上所述，经18d好氧堆肥后，生污泥达到较高的稳定化程度，pH由弱酸性变化近中性，溶解性有机碳降为50.32mg/L，SUV254
 增加到10.32L/（cm·g），DOC/DTN值降低到3.65，K
 275～295
 /K
 350～
 400
 降低到3.74，乙酸含量降低为5.5mg/g，类腐殖酸荧光强度高于180000（10mg/L），类蛋白荧光强度低于200000（10mg/L），这些指标可以作为生污泥好氧堆肥稳定化的评价指标。

5.4.3　厌氧消化污泥好氧堆肥稳定化指标

5.4.3.1　厌氧消化污泥好氧堆肥的运行效果

厌氧消化污泥好氧堆肥过程中有机物和水分的去除效果见表5-13和图5-38。经过18d的好氧堆肥处理后，5∶1和5∶3两种实验组的水分去除率分别为66.4%和89.8%，这表明两种基质均获得较好的生物干化效果，减量效果明显。与5∶3实验组相比，5∶1实验组的水分去除率和累积升温量较低，表明厌氧消化污泥添加较多的辅料，更有利于好氧堆肥的实施，这与生污泥的好氧堆肥特性存在显著差异。此外，与5∶3实验组相比，5∶1实验组具有较高的VS、C、N和H去除率及热值，表明加入较多的辅料也更有利于生污泥有机物的充分降解和稳定。


表5-13 厌氧消化污泥好氧堆肥过程中有机物、水分的去除效果





图5-38 厌氧消化污泥（ADS）好氧堆肥过程中温度的变化情况



由于有机物的好氧降解是好氧堆肥基质温度升高及水分去除的重要产热来源，因此探讨堆肥过程中有机物的降解规律具有重要意义。同样污泥有机物组成非常复杂，较难直接进行监测。由于溶解性有机物是污泥有机物的活性组分，且微生物对有机物的降解通常发生在水溶液中，因此探讨在此过程中溶解性有机物的化学变化特征是反映污泥稳定化特征的重要途径。

5.4.3.2　溶解性有机物的总体分析

厌氧消化污泥好氧堆肥过程中溶解性有机物的总体变化情况如图5-39所示。图5-39中，EC为电导率；DOC为溶解性有机碳；DCOD为溶解性化学需氧量；DTN为溶解性总氮。在开始阶段，厌氧消化污泥基质均呈弱碱性（pH=8.07），随着好氧堆肥时间的增加，厌氧消化污泥基质pH值呈逐渐下降的趋势。堆肥结束时，5∶1组和5∶3组的pH值分别为7.57和6.51。段妮娜等研究表明厌氧消化污泥中含有高浓度的氨氮（1000～2500mg/L）。因此，pH值的减少可能与氨氮的矿化有关，如转化为硝态氮。基质的电导率（EC）随时间逐渐增加，可能是由于有机物的降解导致不同矿化盐类物质转化为可交换态，如磷酸盐和钾盐。


图5-39 厌氧消化污泥好氧堆肥过程中溶解性有机物的变化情况



随着好氧堆肥时间的增加，溶解性有机碳（DOC）和溶解性化学需氧量（DCOD）呈下降趋势，SUVA254
 呈逐渐增加的趋势，表明好氧堆肥导致了ADS有机物的好氧降解，以及溶解性有机物（DOM）芳香化程度的增加。随好氧堆肥时间的增加，厌氧消化污泥基质中DTN含量略有增加。此外，随好氧堆肥时间的增加，厌氧消化污泥基质中DOC/DTN值和K
 275
 ～295
 /K
 350～400
 比例呈下降趋势。研究表明DOC/DTN值下降与有机质成熟度的增加密切相关。Helm等研究表明K
 275～295
 /K
 350～
 400
 比例随分子量的增加而减少，而高分子量有机物在长波长条件表现出更强光吸收特性。因此这些表明好氧堆肥导致溶解性有机物成熟度和分子量的增加。

总体而言，好氧堆肥导致了ADS污泥有机质生物稳定性和成熟度的增加。经过18d处理后，厌氧消化污泥堆肥基质的稳定化程度进一步提高，其pH由弱碱性变化近中性，溶解性有机碳降低到14.34mg/L，SUV254
 增加到7.77L/（cm·g），DOC/DTN值降低到1.26，K
 275～295
 /K
 350～400
 降低到4.77。

5.4.3.3　挥发性脂肪酸含量

厌氧消化污泥基质中挥发性脂肪酸（VFA）含量随好氧堆肥时间的变化情况如图5-40所示。好氧堆肥初期，ADS基质中仅检测出一种挥发性脂肪-乙酸，到第3天时，两种基质的挥发性脂肪酸均明显增加，且ADS基质中检测出6种脂肪酸，随后均明显下降，到第18天时均仅检测到1～2种挥发性脂肪酸。由于挥发性脂肪酸如乙酸、丙酸等属于有机物降解的中间产物，因此这些结果说明ADS在好氧堆肥初期均存在显著的有机物分解现象。堆肥结束时乙酸含量减少到1.3 mg/g。


图5-40 厌氧消化污泥好氧堆肥过程中挥发性脂肪酸含量的变化情况



5.4.3.4　分子量分布

好氧堆肥初始和结束阶段时厌氧消化污泥基质中溶解性有机物的分子量分布情况如图5-41、表5-14所示。好氧堆肥初期，ADS的分子量分布图谱中分别发现5个峰值。好氧堆肥结束时，两种基质图谱中分别存在2个和6个峰值，表明好氧堆肥导致分子量分布图谱峰值的减少，这可能是因为一些有机物在好氧堆肥过程中被好氧降解，从而导致其峰值消失，在ADS基质表现得尤为明显。ADS基质中DOM分子量分布图谱与先前在充分稳定化的好氧堆肥基质特征较为相似，表明好氧堆肥结束时ADS基质中有机物具有较高的生物稳定性和成熟度。


图5-41 厌氧消化污泥好氧堆肥前、后溶解性有机物的分子量分布情况




表5-14 厌氧消化污泥好氧堆肥过程中溶解性有机物的分子量分布




与好氧堆肥初期阶段相比，好氧堆肥结束时ADS基质中分子量小于103
 Da的有机物均明显减少，说明好氧堆肥会导致污泥基质中小分子有机物含量的减少，从而使有机物的平均分子量增加，这与K
 275～295
 /K
 350
 ～400
 的研究结果较为一致。此外，结果表明好氧堆肥会导致ADS基质中分子量介于103
 ～106
 Da之间的有机物显著增加，而分子量大于106
 Da的有机物有所减少，这与前人的研究结果较为相似。

5.4.3.5　荧光光谱分析

好氧堆肥初始和结束时厌氧消化污泥基质中溶解性有机物的三维荧光光谱如文后彩图7所示。在这些荧光光谱图中，共鉴定出4个主要峰值，它们各自的激发/发射波长和特定荧光强度如表5-15所列。根据Chen等（2003）的文献，P1
 与类色氨酸和类蛋白化合物相关，P2
 与类富里酸化物有关，而P3
 和P4
 与类腐殖酸物质有关。在好氧堆肥初期，可发现ADS基质存在2个荧光峰（P2
 和P1
 ）。好氧堆肥结束时，ADS基质中均新增了1个P4
 峰，表明在好氧堆肥过程中这两种基质均形成了类腐殖物质。类腐殖质的形成，说明可生物降解有机物的降解，以及基质生物稳定性的提高。然而，5∶3基质中还发现一个荧光峰（P3
 ），但是5∶1基质未发现，说明与5∶3基质相比，好氧堆肥过程中5∶1基质形成了较少的类腐殖质化合物。ADS基质中较少类腐殖质的形成可能是由于有机物降解率低所引起，进一步说明与5∶3基质相比，5∶1基质中含有较少的生物可降解有机物。


表5-15 厌氧消化污泥好氧堆肥初始和结束时溶解性有机物（DOMs）的三维荧光光谱分析


①激发/发射波长。

②特定荧光强度。

③堆肥前。

④堆肥后




彩图7 厌氧消化污泥好氧堆肥前、后溶解性有机物的三维荧光光谱分析



由Chen等（2003）提出的三维荧光定量方法，即三维荧光区域集成技术（FRI），将三维荧光光谱分成5个激发/发射光谱区域。这5个区域分别对应不同的有机化合物质，分别为：Ⅰ区，类酪氨酸有机化合物；Ⅱ区，类色氨酸有机化合物；Ⅲ区，类富里酸物质；Ⅳ区，可溶性微生物副产物；Ⅴ区，类腐殖酸物质。标准化激发/发射面积容量（Ф
 
i,n

 和Ф
 
T,n

 ，分别为n
 号样品i
 区域和整体区域的对应值）可通过该区域荧光值总和除以该区域的面积进行计算，计算结果及其特定荧光百分比（P
 
i,n

 ）如图5-42所示。


图5-42 厌氧消化污泥好氧堆肥过程溶解性有机物的标准化激发-发射区域荧光强度变化和百分比组成变化



ADS两种好氧堆肥基质的Ф
 
i,n

 和Ф
 
T,n

 随运行时间的增加呈逐渐增加的趋势，表明随着好氧堆肥进行ADS两种基质溶解性有机物中荧光类物质比例呈逐渐增加的趋势。这些荧光物质可能属于难生物降解物质，从而导致在好氧堆肥呈逐渐增加的趋势。这可能是因为一些非荧光类物质（如挥发性脂肪酸）在好氧堆肥过程被逐渐降解。随着好氧堆肥时间的增加，P
 1,
 
n

 、P
 2,
 
n

 和P
 4,
 
n

 呈逐渐下降的趋势，而P
 3,
 
n

 和P
 5,
 
n

 呈逐渐增加的趋势，说明在此过程中类蛋白质化合物的比例呈下降趋势，而类腐殖质含量呈增加的趋势。

总之，好氧堆肥过程中厌氧消化污泥基质有机物的荧光强度明显增强，腐殖化程度显著提高，有机物芳香化程度明显增加。与5∶3基质相比，5∶1基质在好氧堆肥中类腐殖质的形成比例较低，有机物降解比例较低。

5.4.3.6　平行因子分析

为进一步揭示主要荧光物质在好氧堆肥过程中的变化规律，平行因子方法被用于对三维荧光光光谱进行数学解析。平行因子模型方法的残差分析和裂半法分析结果同文后彩图5，4种荧光组分的激发/发射波长及最大特定荧光强度同文后彩图6所示。ADS两种堆肥基质的4种荧光组分随好氧处理时间的变化情况如图5-43所示。结果表明ADS堆肥基质中C1组分均呈逐渐增加的趋势，而C2组分均呈下降趋势，说明在好氧堆肥过程中ADS堆肥基质的类腐殖有机物呈逐渐增加的趋势，而类蛋白质有机物呈逐渐下降的趋势，这与FRI方法的分析结果较为一致。


图5-43 ADS好氧堆肥过程中4种荧光组分的荧光强度变化情况



5.4.3.7　一维红外光谱分析

红外光谱中1700～900cm-1
 波段包括与酰胺、羧酸基、酯类、脂肪族和碳水化合物等有关的条带，因此在此进行重点讨论，结果如图5-44所示。


图5-44 厌氧消化污泥好氧堆肥过程溶解性有机物的红外光谱分析



随着好氧堆肥时间的增加，厌氧消化污泥基质中波段为1662cm-1
 、1556cm-1
 、1438cm-1
 、1413cm-1
 和995cm-1
 的条带呈减少趋势，这表明与RS波段为1192cm-1
 、1140cm-1
 和1103cm-1
 的条带呈增加趋势。

根据参考文献，这些波段与有机物基团具有如下归属关系：1651～1655cm-1
 与酰胺基Ⅰ的COO-
 伸缩共振有关；1540～1570cm-1
 与酰胺基Ⅱ的N—H变形共振有关；1458～1456cm-1
 与脂肪族化合物的C—H伸缩共振有关；1419～1439cm-1
 与羧酸的COO-
 伸缩共振有关；1319cm-1
 与Ⅰ型和Ⅱ型芳香胺的Ｃ—N伸缩共振有关；1273cm-1
 与羧酸的C—O伸缩共振有关；1191～1193cm-1
 与芳香醚类与酯类的C—O伸缩共振有关；1140～1103cm-1
 与脂肪族醇类的C—OH伸缩共振有关；1066cm-1
 与类多糖的C—O伸缩共振有关；995cm-1
 与不饱和碳的C—H变化振动有关。因而，一维红外光谱分析表明好氧堆肥过程2种污泥基质的DOMs中酰胺Ⅰ、Ⅱ、羧酸和脂肪族烷类的比例呈减少趋势，而芳香醚类与酯类、脂肪族醇类和类多糖物质的比例呈增加趋势。

综上所述，经过18d处理后，厌氧消化污泥堆肥基质的稳定化程度进一步提高，其pH由弱碱性变化近中性，溶解性有机碳降低到14.34mg/L，SUV254
 增加到7.77L/（cm·g），DOC/DTN值降低到1.26，K
 275～295
 /K
 350～400
 降低到4.77，乙酸含量降低为1.3mg/g，类腐殖酸荧光强度高于80000（10mg/L），类蛋白荧光强度低于130000（10mg/L），这些指标可以作为厌氧消化后污泥的好氧堆肥稳定化判定指标。
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