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摘    要： 渗滤液水质特性复杂，含有大量 COD、氨氮、重金属等有毒有害物质，国内外学者进行了广泛的实验室及工

程化应用研究。文章介绍了不同来源的渗滤液的水质特点及目前国内具有代表性的 4 种工艺组合路线，分析了国内主流渗

滤液处理技术面临的问题，并提出了工程化应用研究发展的方向。
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城市生活垃圾的处理方式随着经济与技术的

发展不断变化。20世纪 90年代，国内大部分城市

采用填埋的方式来处理城市生活垃圾，但是随着城

市用地的紧张，“十二五”期间国家出台了一系列政

策文件，城市生活垃圾处理方式逐渐从全量填埋转

向焚烧发电和卫生填埋并重的格局，2020年底垃圾

焚烧处理率要求达到 40%。“十三五”生态环境保

护规划对于垃圾处理技术应用要求是：大中型城市

重点发展生活垃圾焚烧发电技术，积极发展生物处

理技术，合理统筹填埋处理技术。

目前，城市生活垃圾处理方式已不再是单一的

卫生填埋，处理技术的应用开始多样化。城市生活

垃圾处理技术应用的变化也带来了垃圾渗滤液处

理技术的变化与发展。

1    不同垃圾渗滤液水质特点分析

垃圾渗滤液来源于垃圾填埋场库区、垃圾焚烧

厂的垃圾储坑和垃圾压缩转运站等，具有水质成份

复杂多变、有机物浓度高、氨氮浓度高、色度高、电

导率高、含有多环芳烃 (PAHs)、可吸附有机卤化

物 (AOXs)、多氯联苯 (PCBs)等毒性物质的共同特

性[1 − 2]，但由于垃圾渗滤液来源不同，其水质特性也
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并完全不一致。

1.1    生活垃圾填埋场渗滤液

垃圾填埋场渗滤液水质复杂，富含有机物、氨

氮、重金属，营养元素比例失衡[3]，易随填埋规模、

调节库容积、填埋场使用年限、季节、天气的变化

而变化。一般而言，同一填埋场旱季污染物浓度较

雨季高，其浓度差可达 2～3倍。填埋场氨氮浓度

及可生化性随填埋场使用年限的变化是不可逆的，

主要表现在氨氮浓度的升高与可生化性的降低。

氨氮浓度会由填埋初期的 800～1 500 mg/L逐渐增

至 2  000～3  000  mg/L，个别填埋场甚至会高达

4  000  mg/L，而渗滤液的 BOD/COD则由初期的

0.5～0.6下降至 0.1～0.2[4]。
1.2    生活垃圾焚烧厂渗滤液

国内生活垃圾中厨余垃圾的含量较大，为了提

高入炉垃圾的热值，新鲜生活垃圾会在垃圾储坑内

放置 3～7 d，经发酵熟化，滤出垃圾中的水分后再

进入焚烧炉内进行燃烧。垃圾焚烧厂内渗滤液产

生量受垃圾成份影响较大，通常为日处理规模的

10%～25%。生活垃圾焚烧发电厂渗滤液为新鲜垃

圾渗滤液，其水质相对稳定，有机污染负荷较高，最

高可达 70  000  mg/L；可生化性好，BOD/COD为

0.5～0.6；氨氮浓度一般为 800～1 500 mg/L；氯离

子浓度约为 3 500 mg/L。
1.3    灰渣填埋场渗滤液

该类渗滤液与生活垃圾填埋场及焚烧厂渗滤

液水质特性相差较大。关注的污染物类型主要是

重金属、氨氮、无机盐。受到焚烧灼减率的影响，

渗滤液中会存在一定浓度的 COD，但浓度远低于生

活垃圾填埋场，可生化性差，水质随填埋年限变化

不大。但如果用膜浓缩液冷却灰渣和制备石灰浆

的焚烧厂，其灰渣渗滤液 COD浓度偏高。正常情

况下，汞、铜、锌、铅、镉、铍、钡、镍、砷、总铬、六

价铬、硒等重金属浓度低于《生活垃圾卫生填埋污

染物控制标准》(GB16889—2008)浸出浓度限值，但

酸雨地区及飞灰稳定化、固化不到位的场会出现重

金属超标的问题[5]。灰渣填埋场渗滤液多采用物化

的方式进行处理，应根据实际监测水质情况确定工

艺路线。

1.4    各类渗滤液典型水质

参考文献 [6 − 7]并根据参与项目的实际情况，

总结各类渗滤液典型水质，见表 1。

2    国内外垃圾渗滤液处理技术发展与应用

现状

垃圾渗滤液处理方法，按类别来分可分为：生

物法、物化法和土地处理法。

2.1    生物法

2.1.1    好氧生物处理    好氧生物处理系统中的微

生物存在形式可以分为悬浮生长和附着生长两大

部分，其中悬浮生长系统主要包括好氧塘、传统活

性污泥法以及 SBR法；附着生长系统主要是移动

床生物膜反应器 (MBBR)。

①好氧塘是一种对渗滤液中的病原体、有机物

及无机物具有有效且低成本的处理方法。其运行

及维护费用低，适用于发展中国家[8]。MEHMOOD

et al[9] 利用好氧塘在渗滤液 COD浓度为 1 740 mg/L，

氨氮浓度为 1 241 mg/L时，COD与氨氮的去除效

率分别超过 75% 和 80%。

②传统活性污泥法被广泛用于市政污水或市

政污水与渗滤液混合液的处理，虽然传统活性污泥

法可以有效去除有机碳，营养物质及氨氮，但直接

用于处理垃圾渗滤液，活性污泥法仍存在一定局

限，包括：污泥稳定性不足，需要较长的好氧时间[10]；

能耗大、剩余污泥产量大[11]；渗滤液中高浓度氨氮

对微生物有较强的抑制作用等[12]。

③好氧 SBR法 SBR系统兼顾有机碳氧化与硝

化反硝化作用，该工艺被广泛用于渗滤液处理。有

研究显示，SBR对 COD的处理效率可达到 75% 以

上，氨氮处理效果达到 99%[13]。由于 SBR工艺有

很强的灵活性。因此，非常适用于处理垃圾渗滤液

这种水质水量变化较大的废水。

表 1    各类渗滤液典型水质
 

渗滤液 COD/g·L−1 BOD/g·L−1 氨氮/g·L−1 总氮/g·L−1 TP/mg·L−1 Cl−/g·L−1 pH

生活垃圾填埋场渗滤液 10～25 5～8 1.5～3.5 1.8～4.0 15 − 6～8

生活垃圾焚烧厂渗滤液 40～70 30～40 0.8～1.5 1.0～2.0 80～150 3.5 6～8

飞灰填埋场渗滤液 0.5～2.0 0.1～0.3   0.1～0.15 0.12～0.2   − 15～50   7～10
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④MBBR法附着生长系统不会造成活性生物

量的流失，同时，相对于悬浮生长系统，附着生长系

统中，低温对硝化作用影响较小[14]，系统具有较高

的污泥浓度、沉降时间短、对有毒物质耐受性强、

可同时去除有机物及氨氮等。PICULELL et al[15] 利
用 MBBR工艺，使氨氮去除效率达到 90% 以上，而

同时 COD的去除率可达 20%。也有研究表明，利

用颗粒活性炭作为载体，能够促进生物降解。

HORAN et al[16] 研究表明，利用 MBBR+活性炭组

合工艺可以使得氨氮的去除率达到 85%～90%，同

时 COD的去除率可以达到 60%～81%。

2.1.2    厌氧生物处理系统    厌氧生物处理过程也

可分为悬浮生长系统与附着生长系统。与好氧生

物处理法相比，厌氧生物处理法能耗更少，反应后

剩余污泥更少，但反应速率较低[17]。

① 厌 氧 SBR法 UYGUR  et  al[18] 利 用 厌 氧

SBR法实现 COD、氨氮、磷酸盐的去除率分别达

到 62%、31% 和 19%，同时，在产甲烷菌及反硝化

菌的作用下，实现有机组分的削减，从而同步去除

有机物及氨氮。

②UASB法是一种典型的厌氧处理工艺，它的

处理效率高且水力停留时间短。有研究表明，当渗

滤液 COD浓度为 45 000 mg/L时，经过 UASB反

应器后，COD浓度降到 3 000 mg/L，去除率达 93%[19]。

③厌氧滤池 HENRY et al[20] 研究表明，当 COD
负荷在 1.26～1.45 kg/m3·d时，厌氧滤池可使得 COD
去除率达到 90%。气体总产量为 400～500 L/kg
COD，其中甲烷含量占到 75%～85%。

2.2    物化法

2.2.1    氨吹脱法    对于渗滤液中高浓度氨氮，吹脱

法是一种非常有效的方法。有研究表明，当氨氮的

表面负荷分别达到 650、750和 850 kg/hm2·d，水力

停留时间分别为 51.2、64.9和 55.6 d，氨氮去除率

均超过 99%，分别达到 99.0%、99.3% 和 99.5%，总

COD去除率分别为 69.2%、40.1% 及 29.3%[21]。

2.2.2    混凝沉淀法    混凝沉淀法已被成功用于老

龄垃圾渗滤液的处理，该方法适用于生物法及反渗

透法的预处理，或者用于深度处理，以去除非生物

降解有机颗粒[22]。常用的混凝剂包括硫酸铝、硫酸

亚铁、氯化铁等。ZOUBOULIS et al[23] 利用混凝沉

淀法降低渗滤液中腐殖酸浓度，当混凝剂投加量为

20 mg/L时，腐殖酸去除率达到 85%。但混凝沉淀

法也有缺点，包括增加污泥产量，增加液相中的铝

盐和铁盐的浓度等[24]。

2.2.3    高级氧化法    越来越多的研究试图使用高

级氧化法处理垃圾渗滤液，其中大部分学者联合使

用强氧化剂，如 (O3 与 H2O2)；利用紫外照射、超声

等方法，或者利用催化剂 (如过渡金属或者光催化

剂)，激发产生自由基，降解垃圾渗滤液中的难降解

基团，提高渗滤液可生化性。有报道指出，利用

O3/H2O2 法处理渗滤液有机物的去除效率可以高

达 90%[25]；而H2O2/UV预处理后，渗滤液BOD5/COD
从 0.1提升到 0.45[26]；光芬顿法可将初始 COD浓度

为 8 300 mg/L的垃圾渗滤液经过 1 h处理后，达到

70% 的处理效率，Fe2+的投加量为 10 mg/L[27]。臭氧

发生器、紫外灯等设备的制造成本、电耗是影响高

级氧化法处理成本的主要因素[28]。

2.2.4    纳滤技术    纳滤法不仅可以去除渗滤液中

的有机物、无机物还可以去除一些水中的微污染

物，以满足多重水质指标的要求。无论膜材料及其

几何性质如何，当平均流速为 3 m/s，过膜压差在

6～30 bar之间，接近 70% 的 COD和 50% 的氨氮

可以通过纳滤法去除[3]。

2.2.5    反渗透    渗滤液处理新方法中，反渗透法是

一类具有很好应用前景的方法，过去几年，在实验

室及工程化应用过程中，反渗透法都表现出很好的

处理效果。通过反渗透法处理垃圾渗滤液，其中

COD和重金属的去除效率可高达 98%。

2.3    土地处理

土地处理主要方法为渗滤液回灌法、人工湿地

法等。

2.3.1    渗滤液回灌    回灌法是我国应用最广泛、成

本最低的处理膜浓缩液的方法，是采用表面淋灌、

井注、表面喷洒等方式将浓缩液回流到垃圾堆体

中，利用堆体自身的物理、化学、生物作用，对浓缩

液中的有机污染物进行过滤、吸附和降解[29]。

王东梅等[30] 对不同填埋龄的垃圾柱开展了浓

缩液回灌实验，实验时间为 24 d，结果表明：填埋龄

为 1年的垃圾柱对硝态氮的去除效果较强，可达

88%，但总有机碳、NH3-N浓度较高；填埋龄为

15年的垃圾柱已基本矿化，对重金属、COD、NH3-N
和盐分的去除效果最好。

2.3.2    人工湿地法     SILVERSTRINI  et  al[31] 在种

植 T. domingensis 的人工湿地中实现 COD、氨氮、
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总氮的平均去除率分别为 52%、75% 和 48%；MEKY
等[32] 考察种植植物与不种植植物的人工湿地系统

对垃圾渗滤液中 COD、营养元素、重金属的去除效

果，结果表明，种植植物后，总 COD去除率分别为

74.19%；总氮、总凯氏氮和氨氮的去除效率分别为

48.78%、49.34% 和 61.79%；Cu2+、Mn2+、Zn2+、Ni2+、
Pb2+及 Cd2+去除率分别为：94.23%、92.17%、88.08%、

74.22%、81.44% 和 64.55%。

2.4    国内典型垃圾渗滤液处理技术

早期阶段，我国垃圾渗滤液处理的工艺与城市

生活污水处理厂工艺类似，通常采用传统的氧化

沟、SBR二级处理工艺后，出水达到《生活垃圾填

埋场污染控制标准》(GB16889—1997)三级排放标

准后排放，如广州李坑填埋场、大田山填埋场等。

但由于《生活垃圾填埋场污染控制标准》(GB16889—
2008)的提高，经过二级生化处理后的出水仍含有

难以生物降解的大分子腐殖酸、小分子的水溶性腐

殖质[33]，出水 COD浓度仍高达 500~1 000 mg/L，单
独的二级生化处理已难以满足 GB16889—2008的

要求，需要进一步进行物化深度处理。

经过近 10年的技术引进、研究与探索，国内垃

圾渗滤液处理技术形成以下 4种具有代表性的工

艺组合路线。

2.4.1    UASB+外置式 MBR+NF/RO 工艺路线组合

    “ UASB+外 置 式 MBR+NF/RO” 或 “ 外 置 式

MBR+NF/RO”工艺路线组合被国内绝大多数大、

中型渗滤液处理厂广泛应用，如广州兴丰垃圾填埋

场渗滤液处理项目 (1 200 t/d)[34]、长沙市固体废弃

物处理厂渗滤液处理项目 (1 500 t/d)[35]、郑州市固体废

弃物处理厂渗滤液处理项目 (1 200 t/d)[36]、光大环

保能源 (济南)公司渗滤液处理项目 (600 t/d)[37] 等。

对于来源于焚烧厂的渗滤液，其原水 COD
浓度高达 40~70 g/L，为了降低运营成本，会在前端

加上动力消耗较低的厌氧反应器。厌氧反应器的

设计容积负荷一般为 5~10 kg/m3·d，COD的去除率

约为 70%。而对于来源于垃圾填埋场的渗滤液，考

虑到反硝化碳源不足的问题，则采用“MBR+NF/RO”

的处理工艺。

相比传统的重力分离技术，MBR技术可以提高

生物反应器的污泥浓度，MLSS值由 4 000 mg/L增

加至 8 000～12 000 mg/L，有的甚至高达 15 000 mg/L，
显著减少了生物反应器的有效容积，但同时也带来

了因生物反应放热需对生化系统进行降温的问

题。由于超滤膜高效的截流效果，MBR出水的

SS值接近于零，延长了污泥停留时间，生化系统内

生长缓慢、世代周期较长的硝化细菌的短期内高效

富集形成优势菌种，提高了系统的硝化效率及生物

对有机物的氧化率[38 − 39]。

深度处理采用 NF/RO处理工艺，进一步截留

大分子腐殖酸和小分子的水溶性腐殖质。该工艺

路线对于 COD氨氮和总氮的去除率均可达 99.5%
以上，电耗、药剂、膜更换、污泥等直接处理成本约

为 25～30元/t[40]。
2.4.2    AT-BC 生物转盘+曝气池+芬顿氧化+生物

滤池工艺路线组合    该工艺路线组合以杭州天子

岭垃圾填埋场渗滤液处理项目为代表，最大的优势

是解决浓缩液处理问题，国内应用案例较少，项目

设计规模为 1 500 t/d。
“AT-BC生物转盘+曝气池”是将生物膜法与

活性污泥相结合的处理工艺，形成双泥系统，在日

本、韩国应用广泛。生物转盘由特殊的空间网状结

构构成，大大提高了生物的挂膜量。在系统启动初

期，需投加 Bacillus 土壤菌和营养剂，通过好氧与兼

氧环境不断交替变化，让 Bacillus 形成优势菌种。

Bacillus 菌能适应高 pH、极端的高低温及高盐度环

境，繁殖能力较强，对有机物、氮、磷具有较强的去

除能力。由于 Bacillus 菌在 DO为 0.1～1.0 mg/L
条件下活性最强，后端的曝气池可在低氧状态运行，

并再次形成缺氧好氧的交替环境强化脱氮效果，四

个池的溶氧分别控制在 0.1、1.0、0.5和 0.1 mg/L
条件下，生化系统对于 COD、氨氮、总氮的去除率

分别可达到 90%、99.8% 和 90%[41]。

深度处理采用两级 Fenton化学氧化+生物滤

池，利用羟基自由基的强氧化性进一步降解难以生

物降解的有机物，并提高渗滤液的可生化性，为后

续的厌氧反硝化滤池提供碳源，减少碳源投加量，

反硝化滤池、曝气生物滤池则进一步去除氨氮、总

氮、有机物、SS等。经深度处理后出水的 COD、

TN、氨氮去除率均达到 90%，深度处理段的电耗、

药剂、污泥等直接处理成本约为 15.47元/t[42]。
2.4.3    氨吹脱+A/O/O 生化池+内置式 MBR+NF
工艺路线组合    该工艺路线组合以深圳下坪垃圾

填埋场渗滤液处理厂为代表，设计处理规模为

1 500 t/d，该工艺最大特点是增加了物化预脱氨工艺。

下坪填埋场总库容 5 345万 m3，由于该填埋场

的日处理规模偏大、填埋场使用时间较长，渗滤液
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的氨氮浓度越来越高，现阶段高达 4  000  mg/L。
对于氨氮的去除，下坪场采用了氨吹脱的方法，即

用石灰或液碱将渗滤液的 pH调至 11，气水比控制

为 3 000～5 000，通过气液两相的接触降低氨在液

面上的分压，带走水中氨氮的过程。通过连续吹

脱，氨氮的去除率可达到 80% 以上。影响氨吹脱工

艺应用的关键是氨吹脱塔尾气吸收、硫酸铵结晶与

产品销路的问题，而下坪场很好地解决了上述问

题，致使氨吹脱工艺自 2000年以来一直沿用至今，

处理效果较好。

A/O/O生化池将好氧段分为两个独立的区域

而串联在一起，将脱碳功能与硝化功能分开，为不

同种类微生物提供最适合生存和生长的环境条件，

提高系统的硝化效率。膜分离系统选用了渗滤液

处理较少采用的内置式 MBR工艺，与外置式 MBR
工艺相比，投资成本略为降低，而电耗成本则显著

降低，以处理规模 500 t/d为例，电耗成本由 6.48降

至 0.648 kW·h/m3[43]。近几年，随着膜生产工艺水平

的提高，增加了膜的强度及抗污堵能力，低能耗的

内置式MBR膜也逐渐开始在渗滤液处理领域使用。

2.4.4    两级 DTRO/STRO 工艺路线组合    该工艺

路线采用了纯膜处理工艺，显著特点是无需生化工

艺、设备占地少，易做成移动式撬装设备，启动运行

方便，且出水水质不易受原水水质的影响，曾在沈

阳大辛垃圾填埋场、沈阳老虎冲垃圾填埋场、长春

三道垃圾填埋场、上海黎明垃圾填埋场等地应用，

现多用于规模较小的老龄化填埋场的应急设备，规

模通常小于 200 t/d，可以以购买服务的方式采购，

减少了政府的投资压力及运营风险。

无论是 DTRO还是 STRO，相比卷式 RO而

言，加大了水流通道，并通过导流板的构件，增加通

道内的水流流速及湍流效果，增加了抗污染的性

能。DTRO/STRO系统对于 COD、氨氮、电导率、

重金属的去除率分别可达 99.9%、99.2%、98%。对

于电导率小于 20 000 μs/cm，要求回收率不大于 80%
的，可以采用 2～4 MPa的常压反渗透；对于电导率

高于 30 000 μs/cm，要求回收率大于 80% 的，需采

用 12 MPa的高压反渗透[44]。

2.4.5    4 种典型工艺路线优缺点对比分析    4种典

型工艺路线优缺点对比分析，见表 2。

3    国内主流渗滤液处理技术应用所面临的
问题

3.1    高能耗成本问题

“外置式 MBR+NF/RO”主流工艺保证了出水

稳定达标排放，但是随着工艺的深入应用，业内也

逐渐发现了该工艺设计思路所导致高能耗的问题，

主要体现在以下方面。

3.1.1    较高的生物脱氮要求导致曝气需氧量及循

环流量加大    对渗滤液氨氮控制主要在生物反应池

内。渗滤液进水氨氮浓度通常为 2 000～2 500 mg/L，
氧化每公斤氨氮需 4.57 kg氧，是碳氧当量的 3.1
倍，显然因硝化反应所需的增加曝气量较多。此

外，工艺中要求反硝化率至少要达到 95% 以上，势

表 2    种典型工艺路线优缺点对比分析表
 

工艺路线类型 优点 缺点

UASB+外置式
MBR+NF/RO工艺路线
组合

1. 采用生物法去除氨氮、总氮，高效、经济
2. 膜分离技术增加系统污泥浓度，占地小
3. 出水水质稳定、可靠

1. MBR技术与其它生物处理技术相比，能耗较高
2. 外置式超滤、NF、RO膜系统的应用，能耗
高，需定期更换膜组件
3. 系统产生15%~25%的浓缩液，需另外处理

AT-BC生物转盘+曝气
池+芬顿氧化+生物滤
池工艺路线组合

1. 低氧状态运行，能耗较低
2. 采用生物膜的处理工艺，同步硝化反硝化，
碳源需求低，抗冲击能力强
3. 采用高级氧化方式能较为彻底的解决环境问
题，无浓缩液产生

1. 需投加营养液
2. 需要根据水质变化调整芬顿氧化反应条件：
pH、双氧水与Fe2+摩尔比、Fe2+浓度等
3. 需要投加化学药剂，产生较多化学污泥
4. 占地面积较大

氨吹脱+A/O/O生化
池+内置式MBR+NF工
艺路线组合

1. 采用氨吹脱的方式去除氨氮，减少对高浓度
氨氮对生化的影响
2. 内置MBR工艺，能耗相对较低
3. 出水水质稳定、可靠

1. 需要酸、碱调节，氨吹脱成本相对较高
2. 需要解决氨吸收产品的出路问题
3. 系统产生15%的浓缩液，需另外处理

两级DTRO/STRO工艺
路线组合

1. 无需生化工艺，设备占地少
2. 系统易于启动
3. 出水水质可靠
4. 适合于可生化性差的老龄填埋场

1. 系统投资和运营成本较高
2. 系统产生25%的浓缩液，需另外处理
3. 膜通量易衰减
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必要采用较高的回流比，配置较大流量的循环泵。

以处理规模为 1 000 t/d的工程为例，风机能耗约为

14 kW·h/t水，循环泵能耗约为 1 kW·h/t水[11]。

3.1.2    射流曝气的曝气形式导致系统电能消耗较

大    由于生化池内污泥浓度较高，设计污泥浓度有

的高达 15 000 mg/L，并且池容较小，难以采用微孔

曝气等其他方式曝气方式来供氧，而选用能耗较高

的射流曝气方式，循环水量通常为需气量的 4～6倍。

3.1.3    采用外置错流管式超滤方式致使循环流量

较大    管式超滤设计循环流速为 4 m/s，以 8寸管

为例，每组超滤系统的循环流量为 272 t/h，能耗为

3～6 kW·h/t水。

3.1.4    配置冷却系统增加了系统能耗    前已述及，

生化反应池内的污泥浓度较高，生化反应的放热与

机械热致使生化池内水温较高，不适宜微生物生

长。在夏季时需利用热交换的方式进行降温，以处

理规模为 1 000 t/d的工程为例，污水冷却部分能耗

约为 2.34 kW·h/t水[45]。

3.2    浓缩液处理的问题

《生活垃圾填埋场污染控制标准：GB16889—
2008》标准实施后，据统计国内建成运行的渗滤液

处理设施中有超过 50% 的项目选用了 RO工艺，处

理水量约为 20 000 t/d[46]。若浓缩液产生量按 25%
计，每天约产生 5 000 t渗滤液。随着填埋场使用年

限的结束及各城市“减少原生垃圾填埋”计划的推

进，浓缩液回灌已无法作为其处理途径与通道，解

决浓缩液处理问题已迫在眉睫。

现阶段，浓缩液处理在工程应用中主要有两种

方式：与填埋场合建的采用回灌技术；与焚烧厂合

建的多用炉渣冷却和石灰制浆。但这两种方式也

仅是权宜之计，浓缩液内的有机物、无机盐最终仍旧

会回到原生垃圾填埋场和灰、渣填埋场内进行循环。

近几年来，国内开始就高压膜减量、混凝、高

级氧化、蒸发、膜蒸馏等技术应用于浓缩液处理进

行研究，但是多数技术仍为进一步采用物理的方式

进行浓缩减量，且为试验研究阶段，因投资、运行成

本过高及运行稳定性等问题，难以在工程化应用方

面大规模推广。

4    垃圾渗滤液处理技术工程化应用研究发
展方向

如今，寻求更加节能降耗、低成本运行的渗滤

液处理技术已成为行业重要的研究方向，国外渗滤

液吨水电耗有的低达 0.135～0.50 kW·h/m3[47]。

4.1    新型生物脱氮技术的工程化应用

国内在厌氧消化液处理方面已经逐渐开始短

程硝化反硝化、厌氧氨氧化工艺的应用研究。相比

传统的硝化反硝化工艺，根据反应式计算，短程硝

化反硝化工艺可节约 25% 的氧及 40% 的碳源；厌

氧氨氧化工艺则可节约 58% 的氧及 100% 的碳

源。AZARI et al[48] 对德国 ZDE填埋场渗滤液处理

厂长达十几年的运行数据进行了分析，渗滤液处理

厂自 2001年在硝化反硝化工艺后增加了 UF和颗

粒活性炭生物滤池后，活性炭生物滤池内厌氧氨氧

化菌为优势菌种，COD/TN变化值为 1～5 kgCOD/kg
TN时，系统运行稳定，2007～2015年期间系统总氮

去除率为 84%～97.2%，系统能耗下降 87%，平均有

机碳的消耗量下降 91%，剩余污泥产量下降 97%。

生物膜处理系统更利于厌氧氨氧化菌的活动

与维持，如移动床生物膜反应器 (MBBR)、固定床

生物膜反应器、颗粒活性炭生物滤池[49 − 51]。如果选

择适合厌氧氨氧化菌生长的生物反应器，稳定控制

好反应条件，可显著降低渗滤液处理脱氮所需的能

耗与成本。目前，国内极个别的案例正在探索性应

用这些新型生物脱氮技术，期待加快这些技术的工

程应用化研究。

4.2    MBBR 或类似处理技术在渗滤液领域的工程

化应用

MBBR技术在市政污水的扩容与提标中逐渐

开始使用，该类技术是活性污泥法与生物膜法在同

一反应器中结合。在生化系统内通过投加一定比

例悬浮或固定填料作为微生物载体以增加生化系

统的生物量，附着世代周期长的硝化细菌，以提高

系统的硝化脱氮能力，节省池容。该类技术在渗滤

液处理中的应用，可以克服 MBR技术存在的一些

不足，降低 MBR生化系统悬浮污泥浓度，改变曝气

形式，实现同步硝化反硝化，取消污水冷却系统，有

利于内置式MBR膜分离工艺的应用。

4.3    高级氧化技术的工程化应用

纳滤、反渗透、活性炭吸附等物理方法只能转

移污染而不能彻底清除污染。近几年，国内外对于

高级氧化与生物法共同处理渗滤液的研究日益广

泛。邱家洲等 [52] 小试结果表明，采用臭氧氧化

(AOP1)/生化/臭氧氧化 (AOP2)处理垃圾焚烧厂MBR
出水，当总 AOP投加量在 3～3.5个单位时就可达

到 COD小于 100 mg/L排放标准。王东梅等[53] 研
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究结果表明，采用 Fenton氧化-絮凝-活性炭吸附法

处理垃圾渗滤液浓缩液，以硫酸铁和聚丙烯酰胺为

混凝、絮凝剂，对 TOC、UV254、色度的去除率分别

为 95.9%、 97.1%、 99.6%。 SABOUR  et  al[54] 对于

Fenton氧化渗滤液产物的污染潜力进行了研究。

研究表明：在 pH=5.7、[H2O2]/[Fe2+]为 16、[Fe2+]浓
度为 207 mmol/L时，污泥内有机物含量、出水有机

物含量及有机物去除效率分别为 27.4%、14.4%、

58.1%。根据进水水质合理确定加药量及反应条

件，弱化混凝反应效果，强化氧化效果，减少污泥

量，是高级氧化的工程化应用方向。

4.4    高氯废水处理技术在渗滤液领域的工程应用

随着焚烧技术的广泛应用，单独灰渣填埋场渗

滤液的处理也是我们未来需要面临的问题。灰渣

填埋场渗滤液同时具有重金属、有机物、氨氮、总

氮及无机盐污染的问题，尤其是氯离子含量较高，如

深圳某灰渣填埋场渗滤液氯离子浓度为 18.81 g/L。
过高的氯离子不但会污染环境，也会腐蚀设备、管

道，并影响污水处理的生化系统运行，通常经长期

驯化后微生物对氯离子的耐受度也只有 3 g/L。
因此，对于灰渣填埋场渗滤液处理应重视无机

盐污染的问题，我们需在详细调查灰渣填埋场水质

特性的情况下，借助于工业废水氯离子去除技术，

尽快寻找出经济可行的工艺组合路线。

5    结论与建议

（1）硝化、反硝化生物脱氮是一种高效、经济

的处理工艺，但是针对氨氮浓度较高、营养比例失

衡的垃圾渗滤液，需寻求如厌氧氨氧化等更加经济

新型生物脱氮技术，或通过工艺及自动化系统的优

化实现生化系统内的短程硝化反硝化及同步硝化

反硝化。

（2）改变生物反应器形式，选用更适合厌氧氨

氧菌生长的 MBBR工艺等，可以降低能耗，利于内

置MBR工艺的应用。

（3）高级氧化能较为彻底地解决难降解有机污

染物的问题，可以作为膜处理技术的替代工艺。

（4）单独灰渣填埋场渗滤液的处理也是我们未

来需要面临的问题，需要尽快开展高含氯废水处理

技术在渗滤液领域的应用研究。
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