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序一 

——Kala Vairavamoorthy 

脱碳是这个时代已经到来的话题和现实。从供水和卫生到保护自然环境，水

务行业致力于满足社会的需求。在某种情况下，这些需求现在延伸到为应对气候

变化做出贡献，以及如何在最好地利用世界宝贵资源方面展示领导力。这本书主

要展示这两个方面的最新进展。 

世界各地的城市和公用事业已经瞄准实现净零排放目标，并取得了巨大的实

际进展。这一进展将推动我们基于当前水资源管理方法而提高效率的同时，还与

开发和部署新的工艺和技术相结合，从而为资源利用提供替代方法。 

虽然技术突破和创新设计可以帮助我们应对其中的一些影响，但这需要与全

面的系统变革相结合。水是一个系统性的体系，脱碳方法需要在这些体系中实施

和协调——在流域层面、城市层面和公共设施层面。除了简单地提高组件的性能

和效率之外，还需要在系统层面做出改变。因此，这样的进展不是水务行业的人

单独工作就可以完全实现的。它需要合作和伙伴关系，水务行业可以在其中展示

作为促进者的领导力。 

这本书由水务工程师和科学家联合撰写，专门讨论水务行业的脱碳途径，很

急行业之所需。它结合了基础理论、实际案例和未来愿景，以支持和促进实际进

展。 

这本书可以为全球南方国家（欠发达国家）带去很好的启示。在这里，我们

看到了重构水系统的最大机会，因为这些国家中的许多地方都是从零开始，并且

正处于对水基础设施和项目进行巨额投资的大好时机。如果这能以低碳方式完成，

那就太好了——能源中和、高效和富有成效地利用水，最大限度地从水和污水中

获取价值。就像南方国家“跨越式”通信基础设施的建设一样，他们可以通过建设

低碳、离网、分布式、灵活和循环的水系统，来避免高碳、集中式系统的缓慢、

昂贵、机械以及沉重的遗留问题。 

本书所涉及领域、内容和意图与国际水协 (IWA) 的愿景高度一致。水务行

业，尤其是作为其核心的公用事业部门，在满足社会当前和未来的需求方面面临

着多重挑战。 IWA 支持深入探索，提供领导力并产生和分享知识以促成行动。

为了达成上述目标，IWA 采取了多种举措，包括发起“气候智慧设施”和“数字水
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计划”，旨在重塑流域和城市层面的思考，以及促进采用基于自然的解决方案。 

气候智慧设施行动鼓励公用事业单位成为减缓气候变化的领导者，为他们提

供评估、监测和减少温室气体排放的方法和工具，同时提高他们适应气候变化的

能力。同时，我们的数字水计划正驱使公用事业及其客户向新的低碳模式过渡，

其中数据驱动的模型可以帮助集成和优化智能泵、阀门、传感器和制动器，在最

大限度地提高服务水平的同时减少碳足迹。 

由于众多杰出作者的投入，本书汇集了脱碳领域的最新进展。他们的专业知

识的多样性足以涵盖了这一重要主题领域涉及水务行业的所有部分，并且每一章

都展现了深厚的专业知识。 

这本书巧妙地汇聚了作者任智勇（Zhiyong Jason Ren）和 克里希纳·帕吉拉

（Krishna Pagilla）及所有贡献者的智慧。他们对这一领域的深刻理解，以及他们

意识到现在是展示这些观点的重要时刻，构成这本书价值的基础。 

这本书还强调了领导力的必要性，它本身代表了对该行业领导力的贡献，这

有助于铺平前进的道路。在这里，我看到对脱碳的关注代表了一个至关重要的机

会——无论是对该行业还是整个世界。迄今为止，我们的经济体已建成高碳经济

体，并期望有现成的水供应。水成为低碳经济的核心是一个机会之窗——它可以

摆脱对化石燃料的使用，同时认识到我们的资源限制并采用循环方法。对于业内

人士来说，这是一个展示领导力的机会，而本书提供了实现这一目标的宝贵工具。 

 

Kala Vairavamoorthy 博士 

国际水协执行董事 
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序二 

——Art K. Umble 

很少有人会质疑，自工业革命以来取得的经济、科学和社会文化进步，极大

地提高了我们世界上大量人口的生活质量。然而，这些成就的环境成本现在开始

以威胁到我们所有人都认为理所当然的生活品质的方式展现出来。证据很明确：

气候变化对我们物质世界的直接影响正在上升，威胁着我们的生活质量。也许气

候变化给人类带来的最大挑战不是发现和实施减缓和扭转气候变化速度的解决

方案，而是放松我们对现代便利设施的集体控制。这种心态阻碍了我们朝着有效

变革迈进。 

气候变化的动力正在给水行业带来沉重的压力。我们必须以不同的方式思考

通往真正解决方案的途径、解决方案的生命周期以及解决方案的弹性。这种想法

要求我们加大力度识别和加速创新水处理和分配，以及污水收集和处理技术，再

加上战术应用研究，并与包括监管机构在内的组织建立战略关系，与我们合作实

施解决方案。这本书正是提供了这些途径。 

气候变化正在推动我们将碳管理置于水领域每一种解决方案的前沿和中心

（即，将我们的碳足迹降低到净中和并最终降低到净零运营）。尽管水务行业可

能需要面向短期适应的解决方案以增强弹性，但重点需要放在产生长期缓解措施

的结果上，以保障我们的水环境和整个地球的可持续未来。所有这一切都意味着

认识到水在管理支持能源、农业、矿产开采、制造业和建筑经济行业的所有主要

资源中的作用。它还涉及减少和捕获废物以进行产品再利用、再制造和回收，减

少运营碳排放并通过封存来抵消排放。这些行动概述了循环经济，这是可持续未

来的核心。 

在许多方面，全球水务行业是终极循环经济模式的缩影。从降雨到干旱，从

含水层下降到海平面上升，从土壤侵蚀到水质下降等等，气候变化显著影响整个

水文循环，这已不是什么秘密。水务行业的首要任务是供应、处理和分配安全的

饮用水，以保护公众健康和维持生命本身，但在气候变化的背景下，水是每个生

物赖以生存的“产品”，。因此，水行业处于独特的地位，能够有效地制定循环经济

原则，并通过脱碳在减缓气候变化方面以身作则。 

我们在水务行业实施循环以减轻气候变化影响的时间不多了。一切照旧的心
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态是不可接受的。必须打破现状。本书中包含的发人深省的想法和潜在途径提供

了一个框架，使水务行业内的循环可以成为现实。作者和编辑很好地提供了起点

和路线图。水务行业必须立即采取行动。 

 

Art K. Umble, PhD, PE, BCEE, F.WEF 

Stantec 高级副总裁，Stantec 水技术与政策研究所所长  
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前言 

水务行业正处于从关注处理和满足排放许可限制到综合运营的范式转变的

中间，这也通过中水回用、资源回收和系统级规划和运营实现循环水经济。虽然

该行业经历了这种革命的不同阶段，从提高能源效率到回收可再生能源和资源，

但在实现碳中和或负排放的下一步方面，它落后于能源和交通等其他基础设施行

业。脱碳是指减少一个行业的碳足迹，从长远来看，是通过碳管理的综合解决方

案创造循环经济。从技术进步到运营优化，再到政策和行为变化，水务行业具有

巨大的脱碳潜力。 

本书旨在填补不同利益相关者获取该领域知识和技能的重要空白，并为水行

业进一步脱碳和建设低碳社会和经济做好准备。这本书超越了技术概述；相反，

它旨在为水务行业的脱碳、碳捕获和利用提供系统级蓝图或途径。我们希望这本

书能成为开发实践和解决方案的灵感，这些实践和解决方案将推动水务行业脱碳

的创新。以下是您将在书中找到的内容的简介。 

本书的第一部分列出了水务行业碳足迹的最新框架。第 1 章概述了水务行

业脱碳的挑战和机遇，并总结了实现净零碳目标的需求和方法。第 2 章全面回

顾了其他基础设施行业（例如能源、交通）探索的途径，并确定了水务行业需要

考虑的协同效应和示例。第 3 章讨论了与城市水循环相关的温室气体 (GHG) 排

放的不同范围，并概述了碳足迹核算方法和协议。 

本书的第二部分提供了有关实现脱碳、碳捕获和利用的不同工艺和技术的评

论及详细信息。各个领域的专家就如何使用该方法提高能源效率、减少碳足迹、

回收资源以及捕获和增值温室气体，同时保持处理目标提供了深刻的见解。第四

章开始与在水资源回收设施 (WRRF) 内的泵送、初步、初级、二级、高级和污

泥处理级别的操作相关的易于实施的方法。第 5 章重点介绍常用厌氧消化 (AD) 

平台的能源和资源回收，其中还包括厌氧膜生物反应器 (AnMBR) 和热水解等

新兴工艺。第 6 章探讨了使用新的微生物电化学技术 (MET) 平台进行可再生

能源生产和碳增值的机会。第 7 章和第 8 章分别研究了在脱氮和除磷和回收过

程中脱碳的关键考虑因素和巨大潜力。第 9 章描述了越来越流行的光生物系统，

它们使用微藻和蓝细菌来捕获和转化二氧化碳。第 10 章重点介绍使用 厌氧消

化、堆肥、焚烧以及水热液化 (HTL) 等新兴工艺的污泥管理和利用。第 11 章

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



VIII 
 

讨论了几种新型膜技术，这些技术可以在降低能耗的同时实现工艺强化，并概述

了系统集成和优化。第 12 章分析了自然处理系统的优势和挑战，以及它们在 

One Water（全水） 的背景下对流域综合管理和脱碳的潜力。第 13 章讨论了用

于 CO2 捕获和转化为增值有机化学品的厌氧生物转化系统中发生的基本碳和

电子流。最后，第 14 章评估了从污水中回收大量低质量热能的潜力及其与区域

供热耦合的可行性。 

本书的第三部分涵盖了在政策制定、智能水系统以及案例研究的背景下水务

行业脱碳的更广阔前景。第 15 章描述了近年来在中国设计和建造的几个“污水

概念处理厂”，作为下一代综合废物管理和资源回收的 WRRF 示例。第 16 章介

绍了现代数据科学工具，包括可用于脱碳的统计和机器学习方法。第 17 章对将

影响工作的地方和国家政策进行了批判性分析，并强调了尽可能寻求多重利益的

必要性。最后，第 18 章总结了水资源管理使命的演变、齐心协力推动行业向前

发展的必要性，以及这些努力将为社会、经济和环境带来的实实在在的好处。 

本书可以作为本科生和研究生、研究人员、从业人员、顾问和政策制定者的

参考书和教科书，将为利益相关者在其专业领域分析和实施脱碳措施提供实践指

导。目标是从各个角度为脱碳提供途径。我们相信本书的读者会受到启发，在实

现脱碳的同时寻求水资源管理方面的创新。 

我们要感谢作者和贡献者在本书写作过程中付出的时间，以及他们在促进理

解和为水务行业脱碳的伟大使命做出的贡献。他们在本书中慷慨地分享了专业技

能与知识。我们还要感谢国际水协会、Knowledge Unlatched、普林斯顿大学和内

华达大学里诺分校的慷慨支持，使这本书可供广大读者阅读。 

 

任智勇（Zhiyong Jason Ren），普林斯顿大学 

克里希纳·R·帕吉拉（Krishna R Pagilla），内华达大学里诺分校 
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第一章  迈向净零循环水经济 

Zhiyong Jason Ren1*, Jerald L. Schnoor2 and Krishna R. Pagilla3 

 
1Department of Civil and Environmental Engineering & Andlinger Center for Energy and the 

Environment, Princeton University, 

Princeton, NJ, USA 
2Department of Civil and Environmental Engineering, University of Iowa, Iowa City, IA, USA 
3Department of Civil and Environmental Engineering, University of Nevada Reno, Reno, NV, 

USA 
*Correspondence: zjren@princeton.edu 

1.1 水务行业脱碳的挑战和机遇 

水支撑着生活的方方面面，水行业是人类社会和环境用水需求的守护者。从

古罗马的渡槽到现代供水网络，水务行业一直在文明中发挥着关键作用，并为通

往更可持续和更具前瞻性的世界铺平了道路（Sedlak，2014）。每个国家的关键水

基础设施都依赖于不同规模的水和污水系统的顺利运行。自来水公司每天处理并

向家庭和工业输送数十亿升的水，污水公司收集和处理产生的污水，以确保污水

可以安全排放或再利用。新兴的“全水”（OneWater）框架认识到水管理的相互关

联性质，提供了一种全面和综合的方法，将地表水、地下水、雨水、饮用水、污

水和循环水等所有水资源视为一体，以构建可靠、可持续和有弹性的水系统（图

1.1）。 

然而，水务行业正面临气候变化带来的更加严峻的挑战：极端天气事件、频

繁的洪水或长期干旱、水质恶化以及基础设施老化和人口重新分配。该行业需要

从专注于稀缺天然水资源的水处理和供应、污水收集和处理以满足排放许可，以

及这些作业的残留物处理，转变为综合水管理，以实现低碳循环水经济“全水”

（OneWater）概念。目标应该是整体可持续性，包括能源、温室气体 (GHG) 排

放、资源回收、水资源弹性和水资源管理中的社会经济影响。 

水工业在采购、生产和再生用水方面是能源和材料密集型的。国际能源署 

(IEA) 估计，全球约 4% 的用电量用于输送和处理水和污水，预计水务行业的用

电量尽管能源效率有所提高（图 1.2）（IEA，2017），但未来 25 年仍将增长 80%。
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为了寻找更多的水，低质量的水源，包括非传统水源，正被考虑用于取水和供水。

这进一步增加了水处理和污水回收的能源强度。水、雨水、污水的收集、运输和

处理使用了大量的混凝土、金属和塑料，所有这些都与不可再生材料和能源或密

集的能源足迹有关。 

 

图 1.1 “全水”（OneWater）的城市水循环框架(图片来自 jacobs.com, 2020) 

供水和污水处理设施通常将 10-35% 的运营成本用于能源，这些能源主要来

自化石燃料（IKI，2020）。在一些城市，这可能占市政能源使用量的 40%，它反

映了水务行业的温室气体排放量。在水处理设施和供应系统中，范围 2 和范围 

3 排放都比范围 1（直接）排放更重要，而污水处理设施内的直接非生物温室气

体排放是范围 1 排放。此外，排放包括与调入电能和热能（范围 2）相关的排放，

以及与化学品和燃料的生产和运输、废物处理以及供水和污水处理设施中的第三

方服务（范围 3）相关的其他间接排放(UNEP, 2017)。然而，与其他基础设施行

业（如能源和交通）的主要温室气体来源于化石燃料燃烧不同，通过有机降解从
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污水中直接释放的二氧化碳在很大程度上被认为是碳中性的，因为它的生物性质，

尽管有证据表明一些碳是化石起源(Griffith et al., 2009)。相反，来自收集系统和

处理设施的非二氧化碳直接排放(主要是 CH4和 N2O)值得高度关注，因为在 100

年内，这些温室气体的全球变暖潜能值(GWP)比二氧化碳强许多倍(28-298 倍)

（(范围 1)）（图 1.3）(Lu et al., 2018)。目前，污水处理占全球非 CO2 温室气体

排放总量的 5%，但随着 CH4 排放控制成为未来十年的重中之重，预计其影响

会更大。在最初的 20 年里，甲烷的升温能力是二氧化碳的 80 倍以上，而且它

在大气中只持续 12-15 年(Saunois et al., 2020)，减少甲烷排放是减缓全球变暖速

度并在本世纪中叶实现净零排放的最快机会。 

 

图 1.2 水相关的不同活动的全球能源消耗(IEA, 2017 年) 
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图 1.3 按行业和来源分类的全球非二氧化碳温室气体排放量(2015) (USEPA, 2019a, 2019b) 

为了实现《巴黎协定》中 1.5°C 的全球变暖目标，许多国家、城市和行业已

承诺到 2030-2060 年实现净零排放。这意味着温室气体排放必须大幅减少，任

何净排放都需要通过从大气中吸收等量（负排放或抵消）温室气体来平衡。虽然

能源、交通和建筑系统等许多基础设施行业已就脱碳途径进行了广泛研究，但水

务行业却相对落后。水务行业并未被视为碳密集型行业，而且由于大多数水和污

水处理设施都是受到严格监管的公共实体，因此它们缺乏控制价格的权力，无法

使投资合理化以获得长期利益。传统的公众看法是，供水和污水处理服务是一项

“人权”，这意味着价格更多地是成本的函数，而不是其他行业的价值。由于世界

不同地区日益严重的水资源短缺和环境污染，这种“水应该是免费的”观念正在受

到挑战，并且出现了许多通过开发双赢解决方案来克服这些障碍的机会，例如，

通过能源和资源回收创造“绿色”收入，制定新的碳信用政策，将经验实践转化为

数据驱动的决策，从而提高效率并降低成本。 

1.2 实现水和污水脱碳的途径 

在许多经济行业，人们提出了将温室气体排放量降至零的途径，尽管一些行

业更容易脱碳，而另一些行业则相对困难。例如，发电占美国排放量的 25%，可

以通过生产太阳能、风能、水电和低碳核能等可再生能源来实现电力行业的完全

按部门和来源分类的全球非CO2温室气体排放，2015
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脱碳，而其他节能措施则包括加强输电基础设施、提高电网灵活性和能源使用效

率等（USEPA，2019a，2019b）。另一方面，水的脱碳途径看起来会大不相同，

因为水和污水不仅是能源、材料和化学品的主要消费者，污水也是非二氧化碳温

室气体的主要直接排放者。因此，水务行业的脱碳途径，特别是污水收集和水回

收，更加多样化和复杂。有一些机会可以向能源行业等其他行业学习，而另一些

则必须通过仔细考虑水和污水回收目标以及包括净零排放在内的可持续性目标

来开发。第 2 章探讨了能源行业遵循的脱碳途径，并确定了能源和水之间的协

同作用以加速这一进程。它还讨论了节能照明、电动汽车、纤维素生物质以及风

能和太阳能行业的几个脱碳实践示例，并评估了它们对于水务行业的适用性。 

1.2.1 脱碳需要更好地了解排放基线 

英国最近制定了一个雄心勃勃的气候目标，即到 2030 年将英国的排放量至

少减少 68%，使该国到 2050 年实现净零排放。为了响应这一目标，英国水务公

司发布了第一个 2030 年净零排放路线图，以支持该行业的转型(Water UK, 2020)。

水务公司约占英国工业和废物管理过程产生的温室气体的三分之一，但在适当的

支持下，该行业有可能成为最具成本效益的行业之一，以实现碳中和，甚至是负

碳，这是全球许多水务专业人士的共同愿景。 

图 1.4 描述了 2018-2019 年英国水务行业的参考基准排放量。该代表性数据

显示，主要行业排放主要来自电网电力的 CO2，以及来自污水和污泥处理过程的 

CH4 和 N2O 排放。这些排放可以通过购买绿色电力以及生产生物甲烷或热电联

产等可再生能源来抵消。 
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图 1.4 2018-2019 年英国水务行业参考的基准排放量(Water UK, 2020) 

虽然与用于供水/污水处理和输送的电网相关的范围 2 排放相对简单，但在

估算处理过程和输送系统的范围 1 直接排放时存在更大的不确定性。基于广义

排放因子 (EF) 的估算过度简化了情况，并没有反映不同工厂和工艺之间实际排

放差异的现实，而局部通量室方法产生显著差异，有时差异高达 3-4 个数量级

(Delre et al., 2017; Vasilaki et al., 2019)。需要进一步研究，为行业特定排放因子建

立更好的科学基础。第 3 章讨论了与城市水循环相关的不同温室气体排放范围。

它还为碳足迹评估提供了一个综合框架，并概述了评估水务行业温室气体排放的

可用的相关协议和方法。 

1.2.2 脱碳需要各种方法的结合以及利益相关者之间的合作 

没有单一的解决方案或方法就可以实现净零排放，而是需要将不同利益相关

者（包括来自学术界、公用事业、咨询公司、技术公司、政府机构、投资者和最

终用户）的方法结合起来，并促进各方的合作。脱碳需要科学技术的进步，也需

要新的政策、实践，甚至是实现可持续的生活和实践的行为改变。 

许多公用事业公司已经启动了可以立即减少排放的计划。这些项目包括使轻

型车辆电气化，使运营和维护车辆不再使用化石燃料，以及用可再生天然气等替
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代燃料取代重型车辆的燃料。它还包括从太阳能和风能中购买绿色电力，替代能

源集约型仪器，如鼓风机、泵和具有更节能设备的锅炉，以及可再生能源回收。

例如，越来越普遍的做法是通过厌氧消化生产沼气，然后将沼气用于热能、电力

或热电联产 (CHP)。事实上，水务行业正在扩大，以添加食物垃圾和其他有机废

物等废物作为厌氧消化的原料，以生产沼气，使设施能够实现能源中和或能量正

收益。从污水中回收能量、养分（N 和 P）和水方面的资源使得污水处理设施更

名为水资源回收设施 (WRRFs)。这些回收资源的内在价值为碳排放提供了补偿，

因此也有助于实现净零目标。此外，碳融资和实时能源和化学审计等新的创新解

决方案也开始产生影响。 

除了处理操作外，水和污水的输送和储存也需要注意减少材料消耗、能源需

求和不必要的基础设施建设。安装智能水表以改善泄漏检测和减少用水量也将有

助于可持续的水管理和生活方式的改变。污水收集系统需要通过设计和操作策略

最大限度地减少因厌氧或化粪池条件导致的甲烷排放，并且该系统正处于萌芽和

成长阶段。应结合集中式与分散式处理设施方案，对水和污水设施选址以尽量减

少输送能源需求进行战略评估。当水被视为城市流域中的“全水”（OneWater）时,

最好的脱碳途径是可能的，并将提供最大的收益。 

水务行业在很大程度上受到各种政策的推动。这些政策不仅包括对水质和公

众健康保护的监管要求，还包括来自不同政府机构的指令，以确保水的可负担性、

社会公平、生态多样性和基础设施的弹性。大量的金融和人力资本投资已用于建

设和管理这些系统。全球范围内没有强制要求水务行业脱碳的总体政策，但寻求

与其他政策领域的共同利益，例如回收当地能源和资源、建设多功能设施和保护

社区资产，将提供更可行的解决方案。持续的进展将需要从地方层面开始并发展

为全球倡议的战略规划，脱碳尤其如此。否则，地方行动可能几乎只关注基础设

施的抵御能力，而气候变化这一首要问题需地方层面的脱碳。在过去的几十年中，

供水和污水处理事业公司越来越多地通过基于绩效的运营来接受费率支付人的

角色和价值贡献。这些努力有助于降低资源利用率并回收具有当地价值的资源，

这种价值主张为公用事业公司提供了更好的财务状况和社区支持，以做出有助于

脱碳的决策。第 17 章讨论了影响水务行业脱碳努力的政策制定中的几个核心观

点，并强调了尽可能寻求多种利益的必要性。 
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1.2.3 实现能源和资源回收的工艺与技术 

污水含有大量的热能、化学能和水能，估计其总量是处理污水所需的数倍。

因此，使 WRRFs 能源中和甚至正收益是绝对可行的。图 1.5 描绘了 WRRF 能

量流的广义视图。技术使公用事业公司能够通过工艺强化、低能耗处理和减少化

学品使用来最大限度地减少用于处理污水的资源。领先的公用事业公司还通过生

物固体土地应用、养分回收、沼气利用和水回收利用处理过程最大限度地回收资

源。已经开发了多种技术以使此类操作成为现实，这些技术包括但不限于厌氧消

化、微生物电化学、光生物系统、先进的氮和磷管理、使用膜和其他技术的工艺

改进以及热/压力回收和显著提高能源效率的工艺。 

 

图 1.5 水资源回收厂(WRRF)能量流动的一般框架(修改自 WEF (2019)) 

公用事业脱碳中“唾手可得的果实”是运营优化。对于现有设施，碳足迹存在

于运营活动中，因此也存在脱碳潜力。第 4 章讨论了 WRRF 内泵送、初步、初

级、二级、高级和污泥处理环节的现有脱碳潜力。例如，污水泵送在减少能源使

用方面具有巨大潜力，而使用模糊逻辑、数据挖掘和基准测试的数据驱动策略提

供了减少比能量和提高节能效果的良好工具(Torregrossa et al., 2017)。同样，在大

多数处理厂中，曝气是最大的单一能源使用来源，并且利用膜和在线传感的最新

发展的替代扩散器和控制系统已被用于提高曝气能源效率。在整个处理厂级别，

除了单个单元级别的优化之外，还可以采用不同的策略。例如，可以利用可比设

施的工厂级基准来识别机会，或通过安排峰值流量和负载管理来优化处理厂产能

利用率。由于化学品使用占 WRRF 碳足迹的很大一部分，因此通过运营优化减

有机物
• 食品废物
• 农业废物
• 市政固废中的有机

成分（OFMSW）
废水
• 热的
• 水力的
• 化学的
• 生物的

太阳能，风，地热

公用事业
（气，电）

能源转换

能量损耗

生物燃料
电力
热水
热能

水资源回收设施

未开发的能源资源

能量损失

矿物质

生物固体

回收水

废水处理和
资源回收

可再生能源
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少化学品使用对于脱碳非常可行，并且还可以降低运营成本。人员培训是另一个

可以产生重大影响的关键环节。通过最佳实践清楚地展示成本节约和性能提升，

运营商将为脱碳做出直接贡献。 

厌氧消化 (AD)是 WRRF 中用于分解和稳定污水污泥并产生沼气和营养丰

富的污水和生物固体的示范技术。AD 一直是污水处理行业能源和资源回收的核

心工艺，并且已经开发了一套新工艺和技术来提高污泥转化率、提高沼气产量、

将沼气升级为更高价值的产品，并提高生物固体的质量和适用性。第 5 章总结

了 AD 平台用于能源和资源回收的现有知识，包括使用热、化学、机械和电气

方法对污泥进行预处理以提高污泥降解性的新趋势，污泥、食物垃圾和其他有机

物的共同消化能够提高沼气产量和生物固体质量。这一章还讨论了新开发的工艺，

例如厌氧膜生物反应器 (AnMBR)、热水解和使用 AD 平台生产挥发性有机酸。

第 10 章从更广泛的污泥管理角度进一步讨论了 AD，还讨论了其他实践，包括

土地应用、堆肥、焚烧和填埋。还讨论了新的 AD 替代方案，例如水热液化 (HTL)，

以探索污泥增值和资源回收的新途径。此外，本章还提供了有关当前管理实践如

何帮助脱碳、生物固体管理策略在实现公用事业脱碳目标中的作用以及如何应对

新出现的污染物、气味和公众监督等挑战以实现这些目标的见解。 

营养物质（N 和 P）去除或回收的先进处理一直是增加 WRRF 中能源和化

学品使用的主要驱动力，这也表明了脱碳的现有机会。第 7 章探讨了 WRRF 内

脱氮潜力。它提供了碳成本和脱碳潜力的广泛概述，然后对侧流和主流背景下的

技术和工艺配置进行了详细回顾和定量比较。详细讨论了亚硝酸盐分流、部分亚

硝化/厌氧氨氧化 (PNA) 和部分反硝化/厌氧氨氧化 (PdNA) 等新型生物脱氮工

艺，并评估了资本和产能影响等关键考虑因素。同样，第 8 章全面概述了磷管

理及其在脱碳方面的潜力。它指出，可持续的磷管理需要多层次的方法，成本和

环境后果可能会从提高利用效率的更高级别管理策略到更低级别的污染物处理

和回收增加。直接脱碳可以通过使用增强的生物除磷减少碳输入，甚至通过同时

实施碳封存的方法来实现。间接减排依赖于在特定工艺的整个生命周期内减少碳

足迹的策略，例如通过减少化学品和能源需求或运输。这两章还提供了 WRRFs

实施这些策略的案例研究，并指出，为了实现该行业的脱碳，需要对整个工厂进

行优化，以协调 C、N、P 的去除和回收。 
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膜工艺在水工程中发挥着关键作用，从生产高质量水产品，以提高污水处理

效率并减少空间足迹。基于膜的工艺将反应与分离相结合，从而提供高水平的工

艺改进。然而，膜分离操作通常消耗大量能量并且需要化学清洗，因此评估与膜

操作相关的脱碳潜力很重要。第 11 章讨论了几种具有高脱碳潜力的新型膜技术，

可降低能耗。这些技术包括好氧颗粒污泥膜生物反应器（AGMBRs）、藻类膜生

物反应器（A-MBRs）、厌氧膜生物反应器（AnMBRs）、膜生物膜反应器（MBfRs）

和正向渗透（FO）集成工艺。本章还包括用于可持续脱盐的膜技术，包括压力延

迟渗透 (PRO)、正向渗透-反渗透 (FO-RO) 混合方法和正向渗透-膜蒸馏混合 

(FO-MD) 方法。总结了这些技术的好处和挑战，并为节能和低碳足迹的实际实

施提供了研究方向。 

虽然许多技术专注于将污水中的化学能转化为可用的形式，如 H2、CH4 或直

流电，但更大的未开发领域是污水中的热能。从商业和工业建筑、住宅热水淋浴、

洗碗、洗衣机和其他器具排出的高温水会导致大量热能排入污水中。因此，第 14

章讨论了这种很大程度上尚未开发的能源及其应用。它评估了从污水中回收热能

的技术可行性，并设想了将污水热能回收与使用热泵的区域供热 (DH) 和区域

能源系统 (DES) 相结合的可能性。本章还讨论了从污水中获取热能的机会和障

碍，包括但不限于战略规划、需求和资源地图绘制、技术可行性以及监管和财务

框架。 

1.2.4 使碳捕获和利用以及流域管理获得额外收益的工艺和技术 

通过提高能源效率和回收可再生能源的方法，在脱碳方面取得了巨大进展，

但这些方法只能减少化石燃料消耗及其相关的碳排放。考虑到每年产生的大量污

水（全球每年约 1000 km3）及其与人口和工业活动、污水处理的正相关，污水处

理中甚至可能通过捕获外部 CO2 和 CH4 源并将其转化为增值产品而变成负碳。

由于这种做法可以在处理过程中发生在现有的污水基础设施中，因此不需要额外

的土地或运输。 

自然处理系统 (NTS) 利用和增强涉及植被、土壤和水以及相关微生物生态

系统的自然过程，它们在深度处理、新污染物去除、雨水管理、生物质生产、娱

乐和教育服务以及整体综合流域/下水道管理。NTS 几乎不需要机械或技术投入
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即可运行，从而降低了化学或能源密集度。此外，这些基于植物和微生物的系统

根据处理水平、季节变化和系统变化提供广泛的碳捕获曲线。第 12 章描述了自

然处理系统技术的优点和缺点，以及它们在纳入流域综合管理时使水务行业脱碳

的潜力。这种技术能够从污水中回收养分、能量和水，并减少温室气体排放。通

过将水回收和再利用用于非饮用水用途，例如灌溉/施肥、含水层补给、灰水应

用，甚至直接用于饮用水再利用，可以减少水源抽取量，补充含水层，实现水需

求和供应之间的协调。本章还提供了两个工程案例研究，说明植物修复对碳封存

和农业径流处理的好处，以及使用微藻进行联合电厂烟气和化肥污水处理的好处。 

微藻或紫色光合细菌等光养微生物呈现出独特的脱碳潜力，因为它们在自养

生长过程中固定 CO2，同时吸收污水中的营养物质（N 和 P）。因此，光合处理

系统与 AD 或微生物电化学等以碳为中心的处理过程是互补的。第 9 章描述了

使用光生物处理系统的脱碳潜力。例如，微藻在二氧化碳捕获和利用方面得到了

广泛研究，包括在大规模(5000 英亩)种植系统中使用微藻以生产生物燃料和生物

制品的原料的广泛研究。当它们用于污水处理，与陆地植物相比，它们的运行速

度更快，它们可以与 AD 集成以提供额外的基质和调节生物固体，捕获和利用 

CO2 并将沼气升级为生物甲烷，甚至使用 H2S 作为电子供体。光生物反应器设

计的最新进展提高了基于光生物的系统的生物降解潜力，同时降低了它们的能源

需求，本章将对此进行批判性讨论。 

另一个用于同时处理污水、资源回收以及碳捕获和利用的有前景的技术平台

是微生物电化学技术 (MET)。MET 为面向氧化和还原反应的过程提供了一个极

其灵活的平台。 MET 系统在阳极室中遵循一个共同的原理，即其中可生物降解

的基材被氧化并产生电流。可以直接捕获电流用于发电（微生物燃料电池，MFC）

或用于生产 H2 和其他增值化学品（微生物电解电池，MEC）。此外，这些来自

有机废碳的电子也可用于阴极室减少二氧化碳并生成有机或无机化合物，实现碳

捕获和增值的双重好处。第 6 章介绍了原理和流行的 MET 碳捕获工艺，并讨

论了已开发的各种产品和系统。微生物电合成将 CO2 转化为有机化合物，例如

羧酸和 CH4，而微生物电解碳捕获将 CO2 矿化为碳酸盐产物。此外，电发酵 (EF)

使用电化学来影响微生物代谢和调节发酵途径将有机废碳转化为更高价值的产

品，许多人认为它是一种电化学增强的 AD 系统。MET 的一个独特特征是与厌
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氧发酵或消化的互补性，其中微生物之间可以发生协同的种间电子转移，以促进

电产甲烷或电产乙酸。第 13 章重点介绍此类厌氧生物转化系统中的基本碳和电

子流动，以捕获二氧化碳并将其转化为增值有机化学品。 

虽然将污水处理转变为碳中和/负碳甚至正收益需要利益相关者的共同努力，

但研究表明实施新工艺和技术的潜在好处。图  1.6 展示了微生物碳捕获池 

(MECC) 和微藻反应器的假设工艺组合，以取代传统的厌氧/缺氧/好氧活性污泥

工艺。 MECC 专注于去除有机碳，而微藻可有效去除营养物质。此外，它们都

表现出出色的碳捕获和利用(CCU) 能力，MECC 将 CO2 转化为碳酸盐矿物并伴

随着高速产氢，而微藻捕获 CO2 作为生物质，随后可以转化为生物燃料或生物

炭（Lu etal. , 2018)。以美国和中国为例进行的初步定量分析表明，两国不是温室

气体的净排放国，温室气体净排放量高达 112 （中位数；第 5-9 个百分位数范

围为 84-145；美国）和 75 （57-97；中国）MtCO2e 可以被捕获并转化为增值

产品。在这些负排放中，大约 41-56% 和 47-58% 分别归因于有机物和养分去除

过程中的 CCU； -2~2% 归功于在 CCU 期间避免消耗化石能源（避免曝气等；

负值源于不确定性分析）。就经济效益而言，虽然所提议的系统的资本支出和运

营成本可能比传统工艺更高，但回收的矿物和生物燃料产品可能每年分别为美国

和中国创造 8.7(6.9 - 109)亿美元和 5.6(4.4 - 69)亿美元的价值。此外，两国的碳捕

集信用也可以相应地为美国和中国的污水处理行业筹集 4.5（3.3-6.2）和 1.0（0.7-

1.5）亿美元。这些估计表明，污水处理行业可能成为负碳排放的重要贡献者，尽

管还需要大量的技术开发和测试，因为这两种工艺都没有得到全面证明。 

水务公司收集和存储大量数据以提供可靠和高效的服务。收集的数据不仅包

括每个处理设施的水量和水质数据，还包括来自流量监视器的实时数据、流域内

的雨水和流量测量仪，以及端点和水/下水道管道中的数据。数据已成为公用事

业的重要资产，并将在未来的公用事业中发挥越来越重要的作用。因此，第 16 

章介绍了现代数据驱动建模(DDM)，包括统计和机器学习方法，并使用具体示例

演示如何在更大的脱碳战略中使用这些工具。本章解释了数据准备、常见的 

DDM 方法以及用于比较不同模型的指标。它还分析了单元流程以及数据驱动的

流程优化如何成为众所周知的“低风险、高回报”降低碳和成本的方法。 
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图 1.6 MECC +微藻工艺与传统活性污泥工艺相比，碳捕获和利用效益的初步估算：(a)同

时进行脱碳和养分去除的传统厌氧/缺氧/好氧活性污泥工艺；(b)将 MECC、微藻培养与资

源回收和 CCU 结合起来进行碳和养分去除工艺；(c)将传统工艺与 MECC +藻类工艺进行

比较，CCU 潜力和经济影响的初步估计 

1.2.5 公用事业脱碳实践案例研究 

许多领先的公用事业公司已经制定了在未来十年内实现能源和气候中和的

计划，并且有许多案例研究和最佳实践可供遵循。例如，奥地利的 Strass im 

Zillertal 工厂一直是持续优化工艺的典范，它实现了发电量大于消耗量的目标。 

Strass 工厂提供两级生物处理（A/B 工厂）来处理从 60 000 到 250 000 人口当

量（每周平均）不等的有机负荷，他们实施了 SBR 脱氨工艺，以进一步降低脱

氮所需的能源和碳需求。它还通过热电联产提高了沼气的利用率，并将电效率提

高了 20%以上。他们为受过高等教育的劳动力、高度自动化、先进分析工具的使

用以及量化收益的能力做出了成功贡献(Wett et al., 2007)。另一个例子是 VCS 

Denmark，它是丹麦最古老的水务公司，自 1907 年以来一直在欧登塞都会区管

理和处理污水。自 2019 年以来，VCS Denmark 一直保持能源中和，这是通过

最大限度地提高初级处理效率、工艺强化、先进的监测、控制和节能设备实现的。

他们还与区域能源公司合作安装热泵站，以从污水中提取热能，用于当地区域供

暖。 

加利福尼亚州的东湾市政公用事业区(EBMUD) 是 2012 年北美第一个实现

能量正收益的 WRRF。2020 年，它批准了一项雄心勃勃的计划，到 2030 年实

现水务行业的碳中和。消化，将污水中的可生物降解废物、当地餐馆的食物残渣

市政废水
（C,N,P）

厌氧的 缺氧的 有氧的

工业&服
务用水

厌氧消化
污泥

生物炭

工业&服
务用水

基于活性污泥的传统废水处理

（C,N,P）
市政废水

矿物质 碳酸盐

MECC+微藻实现碳捕集、利用的废水处理案例

直接温室
气体排放

间接温室
气体排放

去除有机物
时的碳捕集、

利用

去除有机物
时的碳捕集、

利用

去除N时的
碳捕集、利

用

避免的化石
能源消费

产品收入

资本成本+
运行成本潜在碳税

资本成本+
运行成本

传统处理 MECC+微藻

美
元

$
（

十
亿

/年
）

温
室

气
体

排
放

（
M

tC
O

2
e
/年

）

潜在碳税

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

14 
 

和油脂，以及酿酒厂和家禽养殖场的废物流混合在一起进行厌氧消化。通过减少

电力需求，增加的沼气产量每年为该地区节省约 300 万美元。多余的可再生能

源被卖到电网，以减少化石燃料的使用和温室气体排放，并为纳税人节省开支。

为实现碳中和目标，该地区还完成了几个新的千瓦光伏系统，将所有乘用车转换

为混合动力或电动汽车，并将重型车辆转换为可再生柴油车。 

中国拥有世界上最大且仍在增长的污水处理行业。从 2000 年到 2018 年，

中国城市的污水处理厂总数增加了 10 倍，从 481 座增加到 5640 座（Qu et al.，

2019）。正如第 15 章所解释的那样，2014 年，中国成立了概念污水处理厂委员

会（CCWC），该委员会收集了全球的见解，并与国内合作伙伴合作，启动了“概

念工厂”项目，旨在建设实现“可持续水质、资源回收、能源中和及环境友好”综合

目标的未来处理厂。第一个概念厂睢县第三污水处理厂于 2019 年开始运营，设

计流量为 2 万立方米/天，服务人口 90 万。该厂包括一个液体处理区、一个有

机废物处理区、一个人工湿地、农业和海绵城市示范区、办公楼和教育中心。 2021

年，另一座最先进的宜兴概念处理厂投产（图 1.7）。该厂由 2 万立方米/天的净

水中心、以生产为导向的研发中心和有机协同处理中心组成，将污泥、厨余垃圾

和农业废弃物转化为能源和肥料。CCWC 计划在未来 5-8 年内建造 100 座概

念处理厂，其设计考虑到地理因素差异、能力、处理重点和综合运营目标。 

 

图 1.7 江苏省宜兴概念污水资源厂的设计图和鸟瞰图(插入图) (Qu et al., 2022)。该工厂于

2021 年 10 月运营 
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1.3 净零循环水经济的范式变革 

“水资源管理是一条路径，而不是目的地。”同样的理念也适用于水的脱碳。

这就是我们追求脱碳、确定多种途径、尝试和改进它们并将其扩展到整个水务行

业的方式，这将带来积极的结果。IWA 前主席 Glen Daigger 教授在最后的第 18 

章总结了水务专业人士的核心使命。水务公司治理和基础设施的演变反映了投资

的进展，以解决其社区最紧迫的需求。水资源管理的使命随着时间的推移而发展，

从最初关注可靠供水和预防疾病传播到包括水资源恢复、水/下水道管理、公共

卫生保护和可持续发展等多方面目标，不仅考虑到经济，还有环境和社会影响。

随着我们从当前的线性经济过渡到循环经济，变革的势头正在加速，水务行业可

以而且应该在提供基本公共服务方面发挥领导作用。 

本书中的主题阐述了水务行业目前可用于脱碳和过渡到循环水经济的许多

机会。许多创新者和早期采用者正在研究各种方案、进行试验和执行项目，以提

高能源效率、减少碳足迹并从“全水”（OneWater）循环中回收资源。产品没有

好坏之分，但对于特定的实用程序来说，产品可能有对错之分。资源需要回收，

碳足迹需要减少，但我们也需要认识到，除非产品有足够的市场需求、有效的价

值主张和脱碳对社会的切实利益，否则从长期来看所做的任何改变都将不可持续。 

没有单一的解决方案就可以实现净零排放，因此所有利益相关者必须共同努

力，共同改变水务行业的规划、投资和运营方式，同时考虑到平衡的近期和长期

目标。以下章节中列出的路径是通过展望该行业以及个别公用事业可能的净零未

来而制定的，它们为该行业迈向循环经济提供了重要见解，以确保子孙后代的可

持续发展。 
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 第二章  我们可以从能源行业的脱碳中学到什么？ 

A. J. Simon1* and Seth W. Snyder2,3 

 
1Lawrence Livermore National Laboratory, Livermore, CA, USA 
2Idaho National Laboratory, Idaho Falls, ID, USA 
3Northwestern University, Evanston, IL, USA 
*Correspondence: simon19@llnl.gov 

2.1 简介：能源与水：相似之处、不同之处和复杂的关系 

水和污水脱碳处理是一项巨大的挑战，但它的总碳排放量远小于能源行业的

脱碳量。在规划、执行和评估水务行业脱碳战略时，水专家应与能源行业合作，

并听取该行业正在进行的脱碳过程中吸取的经验教训。在能源领域，脱碳途径可

以像供应侧技术一样简单，可以更有效地将燃料转化为电力，从而减少每千瓦时

产生的净碳排放量。然而，这些途径可能要复杂得多，就像在公共卫生危机期间

在线购物或在家工作中看到的需求方行为重新排序的情况一样。这两种途径都减

少了对私人车辆燃料的需求，并将一些工作和相关的碳排放转移到经济的其他部

分。本章探讨了能源行业遵循的脱碳途径，并评估了它们对水务行业的适用性。 

能源和水是两个以多种方式耦合的基础设施行业。本章无意量化评估能源和

水为彼此脱碳做出贡献的机会。为了全面了解“能源-水关系”的问题和机会，建议

读者查阅文献(DOE, 2014; EPRI, 2013; Gleick, 1994; Greenberg et al., 2017; Grubert 

& Sanders, 2018)。构成脱碳机会的最重要概念如下： 

• 水和污水处理通常是曝气、泵送和加热的能源消耗者。这种能源使用与发电

或现场使用天然气所产生的碳排放有关，能源行业的脱碳有助于水务行业的脱

碳。 

• 污水是碳的载体，大部分污水在处理过程中或排放后在环境中被氧化成CO2。

拦截并永久固定这些碳是水务行业减少其总排放量的重要机会。 

• 污水的厌氧消化将嵌入的碳分馏成甲烷和二氧化碳。甲烷在 100 年内的辐射

强迫因子是二氧化碳的 28 倍（在 20 年内是二氧化碳的 86 倍），如果不捕获和

燃烧甲烷，则会导致重大的短期气候影响(Roy et al., 2015)。 

• 单元工艺层面的创新是控制水务行业碳强度的最直接方法。 

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

19 
 

• 水经济的结构变化（用水更有效、饮用水和非饮用水再利用等）也可能影响

该行业的碳强度。 

2.1.1 能源与水的关系 

能源-水关系是指能源和水务行业之间的耦合。水务行业需要大量能源才能

运行，并为能源回收和发电提供了机会。同样，能源行业需要大量的水才能运行，

也为水处理和输送提供了机会。在能源与水的关系上，一个行业的变化可能会影

响另一个行业的经济和环境可持续性。现代水系统使用外源能源来获取、输送、

净化、分配、收集、处理和处置水。在某种程度上，这种外生能量是电力(泵和鼓

风机的动力)，水系统的碳强度与电力供应的碳强度是耦合的。电力供应的脱碳

已经在进行，因为燃煤发电正在被天然气（其碳强度约为煤炭的一半）所取代，

并且更多的电力来自太阳能和风能等非燃料资源。 

文献中对能源-水关系中的挑战和机遇进行了更全面的说明（见上文，包括

这些参考文献中引用的作品），这里简要总结了一些主要的相互作用： 

• 水的采集、处理和分配需要电力来抽水。这适用于市政、工业和灌溉供水。

用于水处理的化学品的生产也是能源密集型的。 

• 污水处理需要用于曝气鼓风机和泵送的电力。在某些气候条件下，污水处理

厂还需要天然气或其他燃料来加热厌氧消化池。 

• 能源用于商业、工业和住宅应用中的水加热。 

• 能源可以以沼气、沼气发电或可焚烧生物固体发电的形式从污水中回收。间

接地，可以通过用生物固体代替化学肥料来替代能源。 

• 热电厂（核能、天然气和煤炭）的电力生产需要水来冷却和控制排放。 

• 水电是由水资源产生的，并影响其他经济用途和环境服务。 

• 生物燃料的生产可能需要水用于灌溉能源作物和将原料转化为燃料。 

• 石油和天然气的生产可能需要水进行水力压裂，并且经常导致采出水过剩。

根据来源和质量，采出水可能需要能量进行处理和处置，或者可能经过处理以

用于有益用途。 

未来，海水和微咸水淡化以及其他先进的水处理可能需要额外的能源。去除

和破坏受关注的新污染物(CEC)，包括但不限于全氟和多氟烷基物质(PFAS)，将
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会显著增加处理水所需的能量。这些需求可能会影响一系列应用，包括市政和工

业废水处理、雨水管理和地下水清理。从发电和低碳燃料生产中捕获和封存二氧

化碳可能需要额外的水。然而，对能源和水的相互依赖关系的全面说明超出了本

书的范围。  

2.1.2 规模差异 

能源系统的脱碳战略和策略在多大程度上可以适应水资源，取决于这两个关

键基础设施系统的相似性、差异性和相互依赖性。从能源行业持续脱碳中汲取的

经验教训是从总系统规模、资源替代、排放控制、服务质量和可持续性政策方面

得出的。在本章中，美国的水、能源和其他商品市场被用于这些框架研究，因为

美国是可以随时获得完整记录的能源和水统计数据的最大国家。类似的经验教训

将适用于大多数发达经济体，这些经验教训可以在全球范围内推广和调整。 

按年用水量衡量，水是美国最大的基础设施/商品行业，其倍数超过 20 倍。

表 2.1 将用水量与其他主要能源、农业和材料行业的年化质量和体积规模进行

了比较。重要的是要注意，水基础设施的规模仅用于公共供水（市政水处理厂），

增加污水处理将使该数字大约翻一番。将灌溉、发电厂冷却和其他非市政用途包

括在内的总用水量则是公共供水量的 10 倍，每年大约 5000 亿公吨！ 

从这些统计数据可以清楚地看出，水作为一个系统，在规模上是独一无二的。

全社会要处理以比其他任何商品大几个数量级的水，并且需要比能源或任何其他

商品大得多的物理基础设施。与体量相关的脱碳挑战，例如处理系统的资本成本，

对于水来说往往比其他行业更大。 

尽管通过水系统的总物质流量大于通过能源系统的总物质流量，但与水和污

水处理相关的碳排放量小于能源系统的碳排放量。此外，每单位水的增量经济价

值明显小于能源或产品，从而减少了可用于管理碳的潜在收入。本书第 3 章介绍

了城市水循环中的碳核算框架。在这里，我们估计美国的市政水和污水处理每年

造成 6100 万吨 (MMT) 的二氧化碳当量温室气体排放。其中，38MMT (CO2-e) 

与城市污水处理和排放产生的甲烷和一氧化二氮排放有关（EPA，2021）。剩余的

23MMT 来自约 5900 万兆瓦时(MWh)的发电量。 
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表 2.1 美国广泛使用的材料商品的年流量 

商品 
质量流量 

（百万吨/年） 

体积流量 

（百万 m³/年） 
备注 

水(Dieter et al., 2018) 53880 53880 
只从市政水处理厂输

送 

可成混凝土或修路等

用的骨料(USGS,  

2021) 

2538 1586 
美国碎石、沙子和砾石

的总消耗量 

石油(EIA, 2021) 895 1133 
美国的总消费量，包括

净进口 

煤(EIA, 2021) 724 804 
美国的总消费量，不包

括出口 

天然气(EIA, 2021) 607 771400 

在标准温度和压力下

计算的体积流量;实际

体积流量要小得多，因

为气体管道是加压的 

玉米(USDA, 2021a) 340 479 美国总产量 

钢铁(USGS, 2021) 100 13 

美国的总表观消费量，

包括占总量 20%的进

口量 

小麦(USDA, 2021b) 51 66 
美国的总产量，包括占

总产量 50%的出口量 

美国水和污水处理厂消耗的电力(Greenberg et al., 2017)。额外的温室气体排

放很可能归因于天然气现场燃烧的水和污水处理行业，但是无法找到量化该排放

源的数据。还假设用于水和污水处理的化学品的异地制造对该行业的生命周期温

室气体足迹做出了重大贡献，但文献中对这一数量的估计差异很大(Kyung et al., 

2015; Szulc et al., 2021)。美国整个能源行业的化石燃料燃烧排放了 5300 MMT 的

二氧化碳。这两个统计数据不能直接比较；与水务行业相关的 61 MMT CO2-e 占

特定行业范围 1、2 和 3 中的 CO2 和其他温室气体，而能源行业的 5300 MMT 

CO2 仅占化石燃料衍生的 CO2。此外，水处理产生的范围 2 排放(约 2300 万吨)包

括在能源行业产生的 5300 万吨化石燃料排放中。然而，这两个数字之间的巨大

差异表明，尽管管理着大量的材料，但水务行业管理的碳量要小得多。水务行业

温室气体排放和能源行业温室气体排放之间的这种重叠是上述能源-水关系的一

个标志。 
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2.1.3 碳水关系 

对脱碳的关注主要集中在消除发电、运输和工业行业使用化石燃料产生的二

氧化碳排放上。水务行业的温室气体排放是这些行业的排放（范围 2 排放）、污

水中有机物质转化产生的非 CO2 温室气体以及污水本身中有机物质的 CO2 产物

的组合。尽管污水中的大部分碳本质上是生物碳（最近来自大气碳），但考虑通

过污水系统的水载碳的总流量是有益的。假设化学需氧量 (COD)为 350 毫克/升，

并且有机物(CH2O)占该负荷的大部分，则每升污水中大约含有 11 mmol 碳。假设

美国每天处理 320 亿加仑的污水，每年有 5.8 MMT 的碳通过污水处理厂，可能

会产生 21.3MMT 来自厂内工艺以及氧化污水中的生物固体、沼气和剩余的

BOD/COD 的 CO2 排放量。 

用美国国土安全部的术语来说，能源和水务行业都是“国家关键职能行业”

（DHS，2021），它们都将材料从环境转移到工程系统，然后再回到环境。但是，

存在实质性差异。相对少量的能量会移动大量的水，而这些水会携带少量的有机

碳。水资源从地表水或地下水库中获取，水作为受损或处理过的水返回地表。就

能源而言，多种资源取自环境，当今的能源系统在很大程度上依赖于煤炭、石油

和天然气地下储层中的化学化石能源。工程系统将能源与碳分离，提供服务并将

相关的碳返回环境，最常见的是二氧化碳排放到大气中。本章的其余部分将重点

关注能源系统的脱碳趋势，以及这些趋势如何通过能源-水关系以及共享技术、

最佳实践和经验教训，有利于水系统的脱碳。 

2.2 能源行业的脱碳 

2020 年，能源行业的碳强度以每年约 1%的速度下降。尽管这个速度看起来

很慢，而且肯定不足以达到气候科学所认为的必要排放目标，但它代表了与前一

个时代相比的重大变化。从 1977 年到 2005 年的 28 年间，能源使用的碳强度几

乎没有变化，从每焦耳 (MMT/EJ) 的 58.3 吨二氧化碳下降到 56.6MMT/EJ，每

年下降 0.1%。期间从 2005 年到 2017 年的 12 年间，碳强度从 56.6 下降到

49.9MMT/EJ，每年下降 1%（EIA，2021）（这些统计数据中的每一个都采用报告

年份的五年平均能源碳强度为消除统计数据中的噪音——从个别年份来看，
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2005-2017 年的趋势似乎至少持续到 2019 年，并且可能还在加速）。脱碳步伐的

十倍增长是由于能源系统的以下变化（按碳强度影响大小排列）： 

• 发电领域从煤炭到天然气的重大转变； 

• 风能和太阳能发电量大幅增加； 

• 提高整体车辆效率和运输行业消耗的生物燃料百分比。 

除了能源运输的碳强度降低外，美国经济的能源强度也有所下降。以实际 

GDP 计算（所有价值均以 2012 年美元报价），1978 年美国每万亿美元 (EJ/$T) 

经济活动消耗 13.1 艾焦耳，2005 年为 7.1 EJ/$T，2017 年为 5.7 EJ/$T (US Bureau 

of Economic Analysis, 2021)。在整个时间范围内，经济能源强度的下降速度一直

稳定在每年 1.6%。整体经济的能源强度下降是由于以下因素： 

• 经济结构变化有利于能源强度较低的商业活动，例如金融和计算/数据驱动的

服务，而不是能源强度较高的工业活动，例如钢铁制造； 

• 提高能源效率，为较小的能源投入提供同等经济服务，例如： 

 提高重型和轻型车辆的燃油效率； 

 改善住宅和商业建筑的绝缘； 

 LED 照明等高效设备和电器。 

图 2.1 以示意图方式展示了这些趋势。尽管实际 GDP（2012 年美元）增长

了近 300%，从 1975 年的约 5.6 美元/吨增长到 2019 年的 19.1 美元/吨，但由于

能源强度降低，能源使用在此期间仅增长了 40%，并且由于能源强度和碳排放强

度下降，碳排放量已从 2005 年的高峰开始下降 

这些趋势背后有多个相互关联的因素，包括鼓励可持续能源使用的能源政策、

许多应用中的能源效率带来的成本节约、提高效率和减少排放的能源技术创新，

以及消费者对更可持续解决方案的偏好。本章的其余部分将分析其中的一些因素

并提供示例。 

这些趋势很可能在未来加速。除了上述低排放和高效率技术的持续扩展外，

以下趋势和技术开始在美国能源市场大规模推广。它们对整体能源消耗和排放的

影响虽然还不显着，但到 2025 年可能会在整个经济的统计数据中显现出来： 

• 远程工作选择（减少本地通勤和长途商务旅行，2020 年新冠流行引发的永久

性变化）； 
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• 在线订购或“电子商务”在过去十年中稳步增长，并在新冠大流行期间迅速增

长，大大减少了短途旅行的数量(DOE, 2020)； 

• 电动汽车（乘用车和送货车）； 

• 高效电加热（热泵）。 

 

图 2.1 能源的碳强度，经济的能源强度，经济的碳强度，以及美国 2012 年的整体经济碳

排放量 

使用技术上可行并已大规模证明但尚未达到与竞争技术同等性能和/或成本

的能源技术，有可能进一步大幅提高能源效率和经济活动的碳强度。如果实施某

些政策或制定碳排放价格，这些技术的需求可能会大幅增加： 

• 通过碳捕获和封存发电； 

• 氢气作为运输燃料、加热燃料或化学过程输入； 

• 小型模块化核反应堆； 

• 生物质衍生能源（乙醇、其他液体、沼气、氢气或电力），具有过程排放的碳

捕获和封存。 

欧洲和一些亚洲经济体的能源强度低于拥有同样发达经济的美国。尽管中国

在能源强度方面落后于美国和欧洲，但其改善速度要快得多。发展中国家的经济

与2012年相比，美国经济的碳和能源强度

—能源的碳排放强度

—经济的能耗强度

—经济的碳排放强度

—总碳排放
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能源强度要高得多，但总和人均能源使用量与发达经济体相比相形见绌。 

2.3 能源和水的可持续性框架 

能源、供水和污水管理是现代社会的基本需求。然而，由于供应限制和环境

影响，不受约束的能源和水的使用是不可持续的。在这里，我们介绍了一个框架，

如图 2.2 所示，用于组织增强可持续性的事件、行为和技术进步。该框架适用于

能源和水服务。虽然该框架大致是分层的，类别从最低到最高列出，但每个类别

之间没有严格的划分。可持续发展的进步可能受到资源限制和环境保护的推动

（左半部分），通过创新和其他“高度可持续的”实践取得成功（右半部分）。任何

特定能源/水干预措施的有效性取决于技术状况和现有基础设施的状况。压力源、

行为变化、技术进步和能源/水系统的演变不会沿着这个范围线性发展。现代化

和脱碳的历史包括迭代循环和多步跳跃。 

 

图 2.2 一个定性评估能源和水系统可持续性驱动因素的框架，左边是最不值得提倡的，右

边是最值得提倡的 

表 2.2 给出了每个类别的示例，说明了该框架的广泛适用性。从成功和不成

功的能源脱碳努力中吸取的经验教训可能会延伸到水工业的脱碳中。 

短缺
由于供应限制或
环境危机，服务
被迫减少

节俭
出于对可持续性
或个人偏好的关
心，自愿减少服
务

保护
在不限制服务的
情况下减少资源
消耗的故意行为，
通常通过消除浪
费性使用或系统
性损失/泄漏

缓解
减少环境影响的
技术干预措施，
如排放控制；可
能影响资源使用
和性能

替代
资源的替代使用，
或者提供替代服
务

增效
通过技术进步提
高每单位资源消
耗所提供的服务
数量

创新
以更少的自然资
源提供新型的或
更好的服务
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2.4 脱碳步伐 

节俭和节约措施通过减少对与能源和用水相关的服务的需求，在短期内减少

排放。然而，从长远来看，对能源和水提供的服务的需求持续增长。因此，这些

行业的排放由将资源转化为服务的资本设备的效率和排放控制。脱碳的步伐几乎

完全取决于资本周转率。与能源或水系统中的设备相关的排放将在该设备的整个

使用寿命期间持续存在。资本周转是更换能源相关设备、设施和基础设施的预计

时间。该时间段取决于系统的功能寿命和潜在替代品的相对价值。如上所述，替

代价值可以通过创新（更好的服务）、效率（更低的能源消耗）、替代（替代投入

的成本更低）和缓解（更好的环境足迹）来增加。技术发展和政策激励措施可以

通过增加替代价值来加速脱碳，但系统的资本成本及其预期剩余使用寿命对整体

步伐产生重大影响（如果不是主要影响的话）。  

表 2.2 可持续发展框架的每个部分都有减轻能源和用水影响的例子，这些例子表明资源短

缺供应的不利后果和创新的好处 

1. 能源短缺-被迫降低能源服务和生活质量 

燃料配给：在 20 世纪 70 年代美国能源危机期间，国际政治紧张局势导致石油进口突然

紧缩，随之而来的是用于运输和发电的燃料价格飙升。加油站排起了长队，还有一段时间

没有燃料供应。 

轮流停电：21 世纪初，加州经历了一次电力危机。有缺陷的电力监管和市场设计允许市

场操纵者限制供应并推高价格。一些地区断电以缓解电力短缺。 

2. 水资源短缺-农业和卫生设施用水被迫减少 

千年期干旱：由于几个地区没有足够的灌溉用水，澳大利亚的农业产量大幅下降。虽然由

于全球粮食网络的弹性，饥荒得以避免，但农民的生计遭到破坏，全球粮食价格上涨。 

零水日：2018 年，南非开普敦市在一场极端干旱导致水库水位降至危险的低水平后，宣

布了主要的用水限制。这种严重的水配给导致了失业（尤其是对那些工资已经很低的工

人）、食品价格上涨和旅游收入的损失。该市被迫计划关闭市政供水和瓶装水的分配，这

将导致所有居民的生活质量受到严重破坏。 

3. 节约能源-与能源服务相关的生活质量自愿下降 

小型简单汽车：较小的车辆让购买者享有更少的乘客空间和（通常）更少的设施。这些服

务的减少通过降低燃料费用得到补偿，并伴随着更低的排放和其他环境影响。 

恒温器设置：冬季较低的温度设定可以实现较低的燃料费用和碳排放，但降低舒适度。 

4. 节约水资源-与充足水资源相关的生活质量自愿下降 

景观灌溉：在水资源短缺时减少或放弃灌溉，让草坪/田地变成棕色，可以降低水费，给
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人一种“尽自己的一份力”的感觉。然而，它影响了住宅的美观和室外的舒适性。较低的用

水量可以减少与灌溉用水处理相关的能源和碳排放。 

小便不冲：小便后不冲洗可以减少水的使用，从而减少能源和水供应和处理的相关排放。

然而，它会产生气味，并可能降低适当卫生设施的外观。 

5. 节约能源-审慎行动以减少能源浪费 

关灯：运动传感器、定时器和在不使用时关闭照明，以降低能源使用和相关排放，并以轻

微的不便换取在控制方面的少量投资。 

发动机启动/停止：自动关闭汽车发动机的系统，节省燃料和减少空转污染，换取成本更

高的启动设备和排放控制。 

6. 节约用水-审慎行动以减少水资源浪费 

修复漏洞：地下基础设施的漏水是看不见的，即使是小的漏水，比如滴水的水龙头，也会

大大增加单个住宅的用水量。加强补救措施，有时甚至需要昂贵的干预，从而降低消费者

的用水成本，并在处理点节省能源/温室气体。 

低流量的固定装置和电器：厕所、水龙头、洗碗机和其他电器的设计可以提供同样的卫生

效益，同时减少使用过程中未被利用的水量。这减少了供水和污水处理的总用水量和能源

消耗。一些节水设备为消费者提供相同的服务，而另一些则降低了舒适性或便利性。 

7. 能源缓解-为减少能源使用对环境的影响而产生的成本 

碳捕获和封存：使用化石能源产生的二氧化碳可以在排气烟囱中分离，加压，并重新注入

地下。这一过程需要昂贵的设备，并降低整体能源效率，但它可以减少某些设施 90%的温

室气体排放。 

填埋场气体回收：从垃圾填埋场的有机腐烂物中拦截和回收甲烷可以避免全球变暖高潜

能值气体的排放。将垃圾填埋气体转化为电力有一个小的附带好处，即避免了一些化石燃

料的使用。 

8. 水资源缓解-减少与污水处理相关的排放的投资 

厌氧消化：有机物质在生物反应器中被消化，产生沼气流和低能量的污泥。安装和操作厌

氧消化的投资可以产生有用的能源产品，可以抵消化石燃料的使用，并降低有机废物排放

对环境的影响。 

9. 能源替代-使用具有潜在成本或可靠性影响的替代资源 

更清洁的燃料：气代煤进行发电，降低了生产单位电力的二氧化碳排放量。当每单位天然

气的价格与煤炭相当时，没有什么理由不进行替代。 

可再生电力：来自太阳能电池板和风力涡轮机的电力可以取代化石燃料发电。太阳能以较

高的资本成本和固有的间歇性换取零燃料成本和零碳排放 

10. 水替代-可能驱动系统重新配置的替代资源或技术 

非饮用性复用：紫色管道系统将三级处理污水输送到灌溉和一些工业/冷却应用。这减少

了对淡水供应的需求，并可能抵消抽水和处理饮用水所消耗的能源。 

紫外线消毒：紫外线可以代替氯，用来杀死供水系统或回收污水中的病原体。紫外线不需

要化学输送或加药设备，避免产生消毒副产物。然而，紫外反应器会产生巨大的前期成本

和持续的能源成本。 
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11. 能源效率-从同等资源中提供服务的技术提高 

空气动力学：车辆外形的改进减少了阻力，使汽车和卡车在相同重量和客货容量的情况

下，用相同数量的燃料能够行驶得更远。 

热回收：发电和许多工业过程将热能从废气转移到进气。这一过程需要昂贵的热交换设

备，实现大量的能源节约，从而减少排放。 

变速驱动器：新颖的电子器件使驱动压缩机和泵的电机以较低的速度（因此功率较低）运

行而不损失效率。在曝气或泵送需求较低的时期，这节省了大量的能源。 

12. 用水效率-增加单位用水的效益 

滴管：用滴灌代替播散，大大减少了蒸发和渗透造成的水分损失，从而减少了供水的泵送

和处理要求（以及相关的能源和排放）。然而，滴灌系统的安装和维护成本更高。 

13. 能源创新-以更少的资源消耗提供更好的能源服务 

LED 照明：新的二极管和荧光粉材料能够在相同（或更好）的质量和光强度下大幅降低

能源消耗，具有更长的寿命并产生更低的热量。 

混合动力和电动汽车：更高的能量密度和更耐用的电池可以实现再生制动和电动燃料，从

而提高效率并减少排放。电动汽车更安静，还能消除当地污染。它们的加速和操控性能都

优于同类传统车辆，有时还可以在家加油。 

14. 用水创新-以更少的能源/材料投入提供更好的处理 

好氧生物膜反应器：与传统曝气相比，新材料和管道配置能够以更低的泵送能量在污水中

进行有机解构，从而减少排放。 

水和能源投资的资本周转率范围很广。在住宅和商业最终用途领域，水和能

源设备的资本周转速度往往最快。运输设备周转较慢。工业和公用事业领域设备

的巨大资本密集度往往会导致周转率最慢。能源和水的分配和收集基础设施也设

计用于较长的使用寿命，因此变化非常缓慢。 

2.4.1 住宅和商业设备 

住宅和商业领域的资本周转分为三大类。对于灯泡、电子产品和小家电等“设

备”，更换时间约为五年。它们可以根据消费者的喜好进行升级。消费者在购买

时通常会选择效率最高的设备。电炉、热水器、空调和冰箱等耗能和耗水的“主

要电器”的使用寿命约为 20 年。它们通常在发生故障时被更换。有联邦和州一级

的激励措施来提高效率。这些激励措施有效地影响了消费者在需要更换时选择效

率更高的设备，但它们只会加速富裕消费者群体在寿命结束前更换低效设备的决

定。 “住宅”本身就是一个家庭最大的支出（作为租金或资本购买）。住房资本存
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量周转率通常以生命周期来衡量，很难评估脱碳。很少以可持续性为主要动机对

电气、燃料和管道系统进行重大更改。一个例外是太阳能的增加，随着价格下降

和创新融资模式的普及，太阳能变得越来越普遍。 

2.4.2 运输设备 

除住房外，大多数美国人最大的资本投资是个人车辆。车辆能源使用和碳排

放受到若干敏感因素的影响。消费者通常根据当前的市场条件（即加油站的燃料

价格）而不是总拥有成本做出决定。因此，当燃料价格较高时，消费者倾向于购

买效率更高、碳排放量更低的车辆，而当燃料价格较低时，消费者倾向于购买效

率显著降低的车辆。随着汽车制造技术的提高，汽车使用寿命延长，接近 15 年。

从生命周期考虑，车辆的长寿命避免了制造过程中的能源消耗和碳排放。它还阻

碍了更高效技术的大规模部署。 

预计交通电气化将对整个经济的碳排放产生最大的影响之一。通过低碳发电，

电池电动汽车 (EV) 为脱碳提供了强有力的途径。然而，今天销售的更耐用的传

统车辆的影响是，它们延长的使用寿命将导致长期的碳排放。几家汽车制造商已

宣布到 2035 年仅生产电动汽车的计划。由于资本周转时间约为 15 年，这表明到 

2050 年我们仍将有内燃机排放。这是大多数发达经济体净碳为零的目标时间框

架。因此，电气化延迟的空间有限。 

2.4.3 公用设备 

与水一样，能源公用事业规模的资本周转可能非常缓慢。作为一个极端的例

子，位于印第安纳州怀廷的 BP 炼油厂最初由标准石油公司于 1889 年建造，至

今仍是美国最大的炼油厂。与脱碳最相关的是电力行业的资本周转。公用事业规

模（100 兆瓦到 GW）热电厂是大多数电力行业的基础。煤炭、核能和最近的天

然气工厂在十年或更长时间内贬值，但仍继续使用 50 年。折旧资本为老旧工厂

提供了运营优势。随着煤炭在全球范围内的下降，在社会对改善空气质量的需求

的推动下，早在脱碳运动盛行之前，煤电就一直在下降。在过去十年中，美国已

经淘汰了近一半的煤电产能，从占总产能的 60%以上下降到 20%左右。一些公用

事业公司正在寻求利用燃煤电厂基础设施并用更清洁的能源改造燃煤电厂。与煤
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炭一样，运行中的核电站几乎都已完成折旧。有了无碳排放，就有强大的动力来

维持核舰队。挑战在于在核电站以恒定输出运行而需求和定价由于风能和太阳能

发电的增长而动态变化的市场中保持盈利。自 1979 年三哩岛核电站部分熔毁以

来，没有一座新核电站投入使用。乔治亚州有一座核电站正在建设中。 

与热电厂 50 多年的资本周转相比，可再生能源电厂往往分布更广，资本周

转率也更高。风力涡轮机和太阳能光伏(PV)设施的使用寿命预计约为 20 年。这

是基于 20 世纪 70 年代和 80 年代投入使用的设施，这些设施在 90 年代和 2000

年初达到其使用寿命。新风力涡轮机的铭牌容量为 1-3 兆瓦（而不是燃气/热力涡

轮机的 10 至 100 兆瓦），新风电场的总容量为 10 至 100 兆瓦。单个太阳能电池

板的铭牌容量为 100 瓦，使太阳能发电厂的设计和安装非常模块化。随着产能逐

步增加，风能和太阳能发电一直在稳步增长，预计这一趋势将持续下去。与风能

和太阳能相比，水电的资本周转时间可能非常长。百年水电站仍在运行。基于大

坝的水力发电厂会显著伤害野生动物，例如鱼类产卵。最近对水电的投资已经用

“河流”系统取代了水坝，以满足社会需求和环境法规。 

2.4.4 一体化 

能源行业的资本周转可能会带来一些独特的挑战。例如，汽车电气化决策预

计将对液体燃料生产和发电产生重大影响。车辆电力需求的大幅增加可能会引发

电力行业新一波资本支出，及现有发电和输电资产运营的重大变化。同样，液体

燃料消耗量的大幅下降将对汽油和乙醇市场造成重大破坏（见第 2.5.3 节）。对

于用水户而言，没有类似的“燃料转换”资本替代方案。 

2.5 实例研究 

2.5.1 节能照明 

2010 年至 2020 年间，节能照明进入市场是新技术采用的巨大成功。在大约

十年的时间里，住宅领域的照明能源强度下降了 75-88%（能源强度增加了∼5 倍）

效率），在美国每年可节省约  500 千兆焦的能源。与平均碳强度为  450 g 

CO2/kWh，这一变化导致电力行业每年减排 6250 万吨二氧化碳。发光二极管 
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(LED) 取代了白炽灯，不仅因为它们更节能，而且因为它们更耐用（用户维护更

少，从长远来看可以节省购买新灯泡的钱），并且因为它们提供了更好的照明服

务可以选择吸引许多不同消费者的“色温”。 

人们早就知道白炽灯泡效率极低。白炽灯泡消耗的电能中约有 3%以可见光

的形式辐射。其余部分作为热量散发。这一事实表明，如果使用新技术，同样的

服务可以用更少的电力完成。此外，白炽灯泡散发的多余热量增加了温暖气候下

空调系统的负载，进一步增加了能源需求。 

不过，向节能照明的过渡并非没有挑战。紧凑型荧光灯 (CFL) 是早期的节

能照明技术，未能获得消费者的认可。CFL 的效率几乎与 LED 一样，与之前的

白炽灯相比节省了 70-80%的照明电力。然而，消费者不喜欢 CFL，因为它们产

生的光质量较差。CFL 灯具有高色温（偏蓝色调），许多用户认为它具有闪烁的

特性。CFL 被宣传为比白炽灯寿命长得多，但它们比预期的更早烧毁。CFL 在市

场上的失败证明了消费者可能不愿意用服务质量来换取能源节约，即使从长远来

看，服务数量相当，成本节约也不大。当白炽灯泡的唯一可行替代品是 CFL 时，

支持向更高效照明过渡的政策举措（效率标准和白炽灯“禁令”）遭到了强烈反对。 

政府研究机构和私营企业投入大量资源开发 LED 技术。其中一些投资基于

LED 最终将成为更好技术的证据。有些人对上述政策激励措施所产生的消费者

需求做出了回应。今天，除了最利基的应用之外，在住宅领域购买白炽灯几乎是

不可想象的。制造技术的进步使 LED 灯泡的生产能够满足几乎任何应用和外形

尺寸的需求。 

2.5.2 电动汽车 

电动汽车 (EV) 的采用代表着交通领域的巨变，它开始改变社会能源使用和

碳排放。几十年来一直停滞不前的电池技术在 1970 年代开始发生巨大变化，首

先是发现科学，然后是规模化制造。镍金属氢化物化学在 2000 年代初期被锂离

子技术迅速超越。改进电池技术已经影响了广泛的市场领域。与其他电池化学成

分相比，锂离子电池在充电方面具有灵活性、更高的能量密度（每单位质量或单

位体积的能量）和更高的功率密度（相同电压下的更高电流）。锂离子技术改变

了小型电子行业，讽刺的是增加了能源需求。虽然高尔夫球车等有限续航里程的
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车辆可以使用传统的可充电铅酸电池作为主要能源来运行，但续航里程较长的公

路车辆超出了现有能源容量的可用范围。锂离子电池为适用于道路的车辆提供了

远距离的潜力。 

虽然 19 世纪的一些早期车辆是电动的，但与那个时代内燃机 (ICE) 显着更

高的功率和能量密度相比，它们逐渐失宠。在 21 世纪初，第一个广泛商业化的

“电动化”移动电池技术是使用混合动力汽车（如丰田普锐斯）推出的。普锐斯既

采用了传统的以液体燃料为燃料的内燃机，也采用了由可充电电池供电的电动机。

电池通过使用再生制动回收能量进行充电，车辆享受燃油里程增加约 50%。储

能虽然不作为一次能源供应，但能够克服传统动力总成设计的弱点导致效率低下。 

因此，电气化（电池、电机和具有动力传动系统的电力电子设备）在汽车行业站

稳了脚跟。 

随后，2000 年代中期石油价格的上涨引发了企业家对全电动汽车的兴趣。

虽然混合动力汽车中的电池通常提供不到 20 英里的续航里程，但电池 EV 至少

需要 100 英里的续航里程，最好大于 300 英里。这需要在电池化学、电极设计和

电池组组装方面进行多项创新。学术和研究实验室的研究发现了新的化学物质和

设计，大型化学公司对开发制造技术以部署它们产生了浓厚的兴趣。几年之内，

特斯拉和通用汽车（分别是一家初创公司和一家全球大型公司）以及其他市场进

入者都将轻型电动汽车推向了市场。 2021 年，轻型电动汽车占据了美国约 2%

的市场份额。在北欧，高昂的燃料价格推动新车市场上电动汽车销量超过 50%。

全球最大的轻型汽车市场是中国，中国拥有最大的电动汽车车队。虽然 EV 的前

期成本高于 ICE，但在考虑燃料、维修和车辆寿命成本时，总拥有成本使 EV 的

成本低于 ICE。在当前美国能源价格和典型的汽车能源效率下，电动汽车的燃料

成本远低于汽油动力汽车。与内燃机相比，电动汽车的运动部件更少，产生的热

量更少，并且不需要经常更换润滑油、冷却液和刹车片。因此，维修频率较低，

除了更换电池（~10 年），车辆寿命显著延长，维护成本显著降低。 

然而，随着轻型电动汽车市场的扩大，很明显，车辆充电将成为电动汽车广

泛采用的一个限制因素。由于电动汽车的前期成本高于内燃机汽车，大多数早期

采用者都是富裕的买家，他们随时可以在私人车库过夜充电。居住在城市和郊区

出租单元中的不太富裕的司机将不会有同样的机会。同样，公共充电基础设施正
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在城市地区和高使用率的交通走廊沿线部署，因此农村用户处于不利地位。最后，

出租车和送货司机的充电需求将与纯粹出于个人用途的车主有很大不同。 

水务行业在采用电动汽车方面有重要的经验教训。运输是美国碳排放的一个

贡献者，轻型电动汽车占液体燃料使用量的 60%以上。如果不改造轻型机队，世

界就无法实现任何有意义的脱碳目标。请注意，只有在车辆使用无碳电力充电的

情况下，使车队电气化才能实现脱碳目标。同样，只有在电网脱碳的情况下，水

和污水务行业的电气化能源输入或单元操作才会有效。此外，成功需要对基础科

学和工程以及基础设施进行投资。新生的科学技术可以成长为主要的商机。例如，

自疫情爆发以来，特斯拉已成为全球最有价值的汽车制造商。然而，在大规模采

用低碳技术之前，必须满足某些性能目标。就电动汽车而言，性能目标是电池的

能量密度，市场需要等待锂离子化学技术足够先进（可靠、可制造）才能被采用。

水务行业必须确定脱碳系统的绩效目标，并寻求对能够达到这些目标的技术进行

投资。 

2.5.3 纤维素生物质 

使用农业衍生燃料（酒精或转化植物油）运行的发动机几乎与使用化石燃料

运行的发动机存在的时间一样长。然而，在大多数情况下，石油燃料在成本和能

源回报的基础上远远优于生物燃料。尽管 1970 年代的石油危机引发了人们对生

物燃料的兴趣，但几十年来这些燃料的市场仍然很小。 

随着 2000 年代中期石油价格的上涨，美国首先通过了 2005 年的能源政策法

案 (EPACT) 和 2007 年的能源独立安全法案 (EISA) (EPA, 2007)。这些法律旨在

确保可靠的国内燃料供应，同时为农场和农村地区创造经济机会。EPACT 为乙

醇制定了国家混合量要求。由于这些好处，燃料制造商很容易超过乙醇混合物的

要求。EISA 提出了更激进的混合要求，并首次强制要求减少基于生命周期的温

室气体排放。生命周期分析 (LCA)表明，尽管玉米淀粉乙醇本质上是生物来源的，

但由于农业和工艺热需要大量的化石能源，因此仅能减少约 20%的温室气体排

放。纤维素乙醇具有降低生命周期温室气体排放量的潜力，因为它使用了更多的

植物材料（从而减少了每吨原料的耕作总面积），并且因为它旨在使用生物质作

为工艺能源。EPACT 和 EISA 为淀粉乙醇作为早期市场进入者创造了一条途径，
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并预计纤维素乙醇将在 2021 年主导生产并达到稳定水平。EISA 2007 引起了风

险投资者、企业家和科学家对纤维素研究的极大兴趣。 

随着玉米淀粉乙醇的早期授权，投资者被激励增加传统生物精炼厂的规模，

并且产量超过了 EISA 的目标产量。几年之内，玉米乙醇利用了 40%的玉米作物

产量，很大程度上实现了 EPACT 最初的目标之一——支持农村经济发展。乙醇

迅速达到∼10%体积混合汽油供应，扩大液体燃料供应作为目标任务。 

纤维素生物燃料进展较慢。最初，限制性技术因素被认为是将顽固的纤维素

分解成可发酵糖的酶。纤维素是一种结构聚合物，由难以解聚的单体糖组成。相

比之下，淀粉是一种由易于消化的糖聚合物组成的营养来源。随着纤维素酶科学

的进步，在纤维素生物燃料过程中发现了其他技术挑战。在建造先驱纤维素生物

精炼厂时，最初的估计是每单位产品体积的资本成本大约是其两倍。与成熟的淀

粉乙醇生物精炼厂相比，由于整体生产率较低，纤维素生物精炼厂的资本成本增

长到 5 到 10 倍。这导致了纤维素工业的商业化延迟和独特的挑战。在 EISA 为

纤维素生物燃料制定指令和激励措施 14 年后，该行业尚未对脱碳产生重大影响。 

纤维素和整个生物燃料市场迅速发展了两个截然不同的挑战。第一个挑战是

市场规模在结构上受到限制。随着玉米淀粉乙醇产量的快速增长，美国很快生产

了足够的燃料，达到了整个汽油市场 10%的产量。当时，由于材料兼容性，大多

数车辆和大多数燃料基础设施仅限于 10%乙醇(E10)混合物。传统技术在脱碳方

面相对无效，已经超出了市场的消费能力。作为一种解决方案，提出了能够使用

含有高达 85%乙醇燃料的灵活燃料汽车 (FFV)。制造成本差异仅为 100 美元左

右。车辆制造商因车辆获得积分，就好像车辆始终使用 85%乙醇(E85)燃料来满

足车队范围内的企业平均燃油经济性(CAFE)标准。燃料市场没有任何销售 E85

燃料的动力，因此 FFV 继续使用传统的 E10 燃料运行。因此，FFV 只会偶然增

加乙醇的使用量，因此对温室气体减排的影响很小。 EPACT 16 年后，玉米乙醇

约占汽油市场的 10%，每加仑可减少约 20%的温室气体排放。 

因此，乙醇导致温室气体减少约 2%。EISA 2007 和纤维素生物燃料基本上

没有对温室气体排放的额外影响。生物燃料市场的第二个挑战，尤其是纤维素生

物燃料，是对水务行业的重大警告。在 2007 年 EISA 意识到纤维素生产是一个

新兴行业，制定了一项监管要求，要求美国 EPA 每年监测纤维素生物燃料的生
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产能力。 EISA 对纤维素燃料的要求每年调整一次，以避免燃料混合器被要求使

用不存在的纤维素生物燃料。自第一个混合要求以来，制造能力一直落后于混合

要求，因此 EPA 调整了体积要求。纤维素生物精炼厂是一项复杂的操作，需要

数年的时间来建造和部署。本章的一位作者采访了项目投资银行，并描述了 

EISA 的要求、EPA 的监管角色以及建设的时间和成本(Blazy et al., 2015)。人们

普遍认为这是一个糟糕的投资决定。因此，很少有纤维素生物精炼项目启动，行

业几乎没有成功。水务行业应该明白，不考虑市场、经济学、基础科学、技术状

况和任务的全部范围的任务可能导致投资失败，在实现脱碳目标方面进展甚微。 

2.5.4 风能和太阳能 

能源行业脱碳的真正成功案例之一是风能和太阳能的大幅增长。虽然这些技

术截然不同，但我们在这里评估了它们的综合影响。太阳能具有满足所有社会能

源需求的潜力(Hermann, 2006)，并被认为是脱碳的最终解决方案。虽然风能在总

潜力方面受到更多限制，但它的增长速度比太阳能快。风能和太阳能的优势在于

无碳排放，无燃料要求。对燃料的需求带来了供应链风险，也增加了总成本的燃

料价格波动风险。在本书出版之时，可再生能源是美国仅次于天然气的第二大发

电能源，赶超核能并超过煤炭。 

风能和太阳能的增长展示了水脱碳可以效仿的技术“学习曲线”。在包括投资

税收抵免 (ITC) 和生产税收抵免 (PTC) 在内的激励措施的推动下，风电装机容

量的总体增幅是所有发电类型中最大的。这种快速的建设促进了“边做边学”，风

力发电的模块化特性允许在涡轮机的设计、制造和建造中不断创新。风能领域的

重点研发只带来了渐进式改进，但对于风能技术而言，渐进式改进带来了巨大的

性能提升。例如，涡轮机的发电量与其叶片长度的平方成正比。因此，通过新颖

的设计和材料实现的叶片长度的小幅增加导致涡轮容量的非线性增加。同样，更

高的塔架使涡轮机能够获得更可靠的风力资源。除了产生的千瓦时的大量增加之

外，更高的可靠性转化为更有价值的电力资源。最终，这些改进提高了土地利用

效率。 

对新型光伏太阳能材料进行了大量研究投资，但尚未大规模部署新材料。相

反，价格的急剧下降（以及基于光伏发电的相应快速建设）主要是由于传统太阳
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能材料（多晶硅，以及较小程度的碲化镉）的制造成本和安装成本的降低。中国

推动了制造成本的降低。 ITC 加快了国内安装市场的步伐，边干边学再次降低

了安装成本。每个新的光伏装置都为地面安装和屋顶安装系统的机架、互连和施

工物流带来了增量创新。在本书出版时，太阳能光伏在阳光充足的地区（例如美

国西南部）提供了最低的电力成本。然而，由于发电量在中午达到峰值，而需求

在其他时间达到峰值，因此在太阳能普及率较高的地区，额外太阳能装置的价值

开始下降(Bolinger et al., 2021)。 

风能和太阳能面临的挑战是间歇性。最终的解决方案是将间歇性可再生能源

生产与能源储存联系起来。储能包括电池、超级电容器、抽水蓄能、其他机械系

统，甚至是热力系统。电网规模储能的价值低于纯电动汽车，因此电网储能正在

向电动汽车学习和适应。可再生能源发电为水务行业脱碳提供了重要模板。 

市场转型不需要技术上的重大进步。相反，政策激励措施足以推动经济增长以促

进产能扩张。安装量的增加推动了制造业和基础设施支持的学习曲线，以进一步

激励部署。几年来，激励措施使可再生能源成为增加容量的最低成本途径。随着

制造和安装过程的成熟，不再需要 ITC。随着容量增长到破坏电网弹性的程度，

存储和其他机制正在发展为解决方案。存储激励措施正推动存储容量增长。预计

可再生能源加上电网规模的存储将提供具有成本竞争力和可靠的无碳电力行业。 
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第三章  城市水循环中的温室气体 

Andrew Shaw1*, Kubeshnee Chetty2, Tak Fan Chan2, Elena Lindsey2, Anjana Kadava1 and 

Ben Stevenson3 

 
1Black & Veatch Corporation, 920 Memorial City Way, Suite 600, Houston, TX 77024, USA 
2Binnies, 60 High Street, Redhill, Surrey, RH1 1SH, UK 
3Black & Veatch Ltd, Queens House, 19–29 St. Vincent Place, Glasgow, G1 2DT, UK 
*Correspondence: shawar@bv.com 

3.1 引言 

本章主要阐述城市水循环系统下的温室气体(GHG) 排放。在概述城市水循

环系统和不同范围的等效碳排放定义基础上，描述城市水循环各个环节中的主要

温室气体排放，以寻找脱碳机会。本章后半部分介绍了进行碳足迹评估的框架，

并概述了评估温室气体排放的可用协议和相关方法。 

3.1.1 城市水循环概述 

城市水循环可以定义为包含向社会提供饮用水的过程（Bakhshi, 2009）。这

还包括污水和污水的清除和回收，以及将雨水作为自然资源重新定向。它提供了

饮用水需求和自然资源供应之间的重要平衡。城市水循环有七个关键阶段：取水、

处理、配水、使用、污水收集、污水处理和排放，如图 3.1 所示。以下部分简要

描述了各个阶段，并初步说明了每个阶段所使用的能源，这可以作为该阶段整体

脱碳潜力的指标。 

取水主要源自地表水体（例如河流）或地下水源，从源头提取原水的过程需

要消耗能源。地下水自然而然地通常比其他来的水质好，因此处理过程需要更少

的能量输入。然而，与从地表水源中提取相比，每单位提取地下水所需的电力大

约多出 30%（Appelbaum, 2002）。水在必要时由水坝和水库储存，以确保有足够

的水源用于处理。也可以从微咸水或含盐水源中提取水，然后在脱盐淡化厂进行

处理。 
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图 3.1 城市水循环示意图 

取水后，水被处理至达到饮用水水质标准，其水质标准取决于国家或地区的

要求。当今可使用的处理技术多种多样，根据现场特定条件和所需的处理标准进

行选择。技术流程的进步与更高的排放没有直接关系，因为现代流程旨在减少排

放。然而，Bakhshi (2009) 认为，随着各种涉水法律（例如《安全饮用水法》）要

求更高质量的水，能源使用和排放量将会增加。 

无论是使用分布式处理厂还是集中式处理厂，都需要储存设施、泵和管道将

清洁水配送给最终用户。尽管有些系统仅依靠重力，但大多数都需要泵送。泵送

保持水的压力和运动，不仅可以重新输送水，还可以最大限度地减少管网的腐蚀

和污染（Klein, 2005）。这通常是一个能源密集型过程，以维持整个配送网络中所

需的系统压力。由于许多供水网络的老化，基础设施的泄漏和问题导致相关系统

内的能源消耗增加。此外，能源使用主要是由需求增加和城市扩张推动的。 

家庭、企业和工业消耗水，并在其中进一步使用能源：处理、循环、加热、

冷却。地表水径流可以归在“使用”类别中，尽管其来源—降水—来自自然水循环。

地表水径流和雨水管理因此成为城市水循环的过程。来自家庭或工业的不含粪便

污染的污水称为灰水。灰水可以净化并现场再利用，例如用于冷却过程。 

污水收集系统通常使用重力将污水输送到要处理的设施，其实现方式一般是

通过将污水处理设施定位在城市区域的“下游”。然而，大城市或平坦地区将需要

泵送污水，这会显著增加其能源消耗。 

 由于来水是“脏的”，污水比淡水需要更多的能量来处理。污水处理的类型

范围1
直接排放
（CH4, N2O, CO2）

范围2
能源

范围3
间接排放

商业使用 水分配

水处理

取水

废水收集

工业用水

家庭用水

水分配

农业使用

生物固体

水资源回收设施

水回用
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取决于最终排放或再利用点，因此能源和温室气体排放量差异很大。污水有多种

来源，从工业过程到地表水径流的污染各不相同。因此，污水的处理比给水处理

需要更多的考虑。污水可以被充分清洁以用于多种再利用途径，包括采用先进的

污水处理技术以生产饮用水，而无需将出口排放回其天然来源，即再生饮用水。 

水被排放到地表水体中，以重新融入自然水循环或供城市水循环再利用。 

3.1.2 范围 1、2 和 3 排放的定义 

温室气体排放可分为范围 1、2 或 3。政府间气候变化专门委员会(IPCC)对

三个范围有明确定义（IPCC, 2014a）： 

• 范围 1 是指来自报告实体拥有的排放源的直接温室气体排放。由报告实

体控制或管理的排放源产生的温室气体排放也可以归类为范围 1。 

• 范围 2 排放指报告实体购买的能源所产生的间接排放。如果排放是来自

特定地区、行业、公司或其他不同边界的活动的结果，则它们被描述为间接排放。

范围 2 排放的来源通常是电力、热力或蒸汽的生产。 

• 范围 3 排放代表所有其他间接排放。这些可能包括与原材料生产相关的

排放，包括原材料的提取以及购买的材料、燃料或服务的生产过程（Hertwich & 

Wood, 2018）。一般来说，任何外包活动都被归类为范围 3，例如废物处理、租车

或合同维护。范围 3 排放可能难以在全球范围内量化，因为一个实体的范围 3

排放也可能被另一个组织归类为范围 1 或 2 排放（Ghaemi & Smith, 2020），从

而导致排放的重复计算。 

3.1.3 水足迹和碳足迹 

水足迹是一个类似于碳足迹的概念，它试图解释人类活动中使用的水。ISO 

14046 是进行水足迹核算的标准方法。在题为《水足迹：可持续水设施的新概念》

（WRF, 2014）研究中，水研究基金会（Water Research Foundation）研究了水设

施对水足迹的使用。碳足迹和水足迹的交叉研究是与水足迹方法开发者自然而然

关心的事。 
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3.2 水循环中的温室气体 

水循环中的温室气体排放需要充分考虑水循环各个阶段产生的排放，从取水

到水处理、消费者使用、处置、污水管网排放、废物处理和最终排放。根据图 3.2

所示的 2014 年数据，废弃物处理行业（例如垃圾填埋场、污水处理）约占全球

人为温室气体排放的 3%。供水和处理过程仅占水循环温室气体排放的 11%，其

中大部分 (89%) 来自与家庭用水和“家庭”处理相关的碳排放，当然也包括加热

水消耗能源的排放（Rissman et al., 2020 ）。Guohua et al. (2019) 调查了中国北京

城市水循环的影响（如图 3.3）。他们发现水循环占城市能源使用总量的 33%，

但其中 90% 与最终用途有关，例如家庭用热水等。他们的研究发现，单位水消

耗的能源强度 (kWh/m3)与其他研究一致，这也表明水的使用阶段最为重要。 

 

图 3.2 2014 年全球各行业温室气体排放量，Mt CO2e(基于 Rissman et al., 2020) 
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图 3.3 2015 年北京市水循环全过程能耗桑基图(修改自 He, 2019) 

本章将概述与取水、供水和排水处理以及生物固体管理过程相关的范围 1、

2 和 3 排放。为了真正实现净零碳排放，政策制定者需要将重点从供应和处理

转移到消费者方面，并针对性采取减少使用或提高消费效率的干预措施，从而减

少整个水生命周期的温室气体排放，而不只是聚焦于输送和处理过程。 

据报道，拥有 6700 万人口的英国，其水行业在 2011 年至 2018 年期间实

现了 45% 的温室气体减排，减排量约为 240 万吨 CO2 当量，消耗的电力约为 

6.8 TWh。这些碳排放大部分与电力相关，全英国约 2%的电力用于抽水和污水处

理。不过，英国水行业已承诺到 2030 年实现净零碳排放（Water UK, 2020）。 

3.2.1 范围 1—直接排放—来自拥有和受控的资源的排放 

3.2.1.1 新资产的设计和建造 

嵌入的碳排放通常与处理厂扩大规模或安装新资产有关。广泛的假设是实施

新计划是为了满足不断增长的需求，而不是替换现有资产。因此，随着需求的增

加，随着处理能力的建立以适应需求的增长，嵌入的碳排放也会增加。 

供水公司可以通过投资“智能设备”来减少需求增长，这些设备可以帮助消费

者监控和跟踪消费情况，例如：厕所、淋浴和浴缸的节水设备；水表；节水家用

电器；雨水收集系统；灰水回收（即用于冲厕所的淋浴、浴缸和水槽中的水）和

北京水循环的能源消耗，2015

水 m³
电 GWh

地下水

地表水

流域间输送

提取

水处理 分配

家用的
（家庭）

公共住宅

使用

工业

环境/农业

废水收集 水资源回收
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减少水管泄漏。 

3.2.1.2 水和污水收集系统 

水的收集和取水：与蓄水池相关的大部分运营排放；区域水网通过运营活动

产生的输送管道等。通常被归类为范围 2 排放，因为它涉及利用电网能量进行

一定程度的抽水。与集水系统直接相关的其他排放是现场车辆移动产生的排放以

及与现场直接交付的维护活动相关的排放。 

污水收集：在没有氧气的情况下，下水道中会产生甲烷、一氧化二氮和硫化

氢。甲烷 CH4 和 N2O 排放占下水道生命周期碳足迹的 3% (Eijo-Río et al., 

2015)。污水处理系统产生的碳排放通常不包括在污水处理厂的碳计算中，导致

水循环全周期碳评估存在空白。Zawartka et al. (2020)研究显示，在将污水输送到

污水处理厂以及收集和处理污水的气体排放方面得出了类似的结论。展望未来，

将需要关注废物收集系统才能真正实现零排放。 

3.2.1.3 水和污水处理和污泥管理 

水处理：水处理过程的性质通常在饮用水生产过程中排放少量的温室气体。 

污水处理：污水处理厂的温室气体排放通常是通过生物污水处理过程产生的

二氧化碳 (CO2)、甲烷 (CH4) 和一氧化二氮(N2O) 产生的。欧盟委员会报告中关

于污水污水系统和处理过程排放的计算占世界 CH4 和 N2O 排放总量的 9% 和 

3% Zawakati, 2020)，而相比之下，英国报告的排放量的四分之一为根据碳核算工

作簿 (CAW)，2800 万户家庭处理污水和回收污水时产生的甲烷和 N2O。生物处

理过程和现场用电量都会产生二氧化碳排放。污水中的有机碳要么被掺入生物质

中，要么被氧化成二氧化碳(Campos et al., 2016)。通过处理厂的运营提高能源效

率将有助于整体减少现场的二氧化碳排放量，从而通过提高能源节约同时减少环

境污染，从而有助于降低处理成本业务活动的影响。 

N2O 排放是由用于从污水中去除含氮化合物的硝化和反硝化过程产生的。它

最常在活性污泥工艺过程中产生，其中硝化细菌在好氧或缺氧条件下产生 N2O。

在缺氧条件下，氨和亚硝酸盐氧化细菌都会产生 N2O，而只有氨氧化细菌在有

氧条件下产生 N2O。一小部分 N2O 也来自现场砂砾和污泥储存罐。 
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一氧化二氮 (N2O) 和甲烷(CH4) 是强效温室气体，其全球变暖潜能值（以

二氧化碳当量表示）分别为 265 和 28。当排放到大气中时，它们会对气候变化

产生重大影响。 Oshita et al. (2014)研究表明，污水处理厂的大部分甲烷排放与

污泥管线中涉及的过程密切相关。CH4 排放主要来自厌氧消化过程及其相关的工

艺单元，如初沉污泥浓缩机、离心机、热电联产厂废气、消化污泥缓冲罐和脱水

污泥储存罐。Daelman et al. (2012)发现，大约 1% 的进入污水处理厂的化学需氧

量 (COD) 以甲烷的形式排放，而污泥处理单元占污水处理厂甲烷排放量的 

72%。 

由于计算过程排放的 CAW 方法与当前的温室气体排放核算实践之间存在

明显的不一致，因此英国的过程排放规模存在不确定性。这部分是由于更新了 

CAW 方法，这可以增加范围 1 排放量增加了 0.2 MtCO2e/y（约占英国水务行业

净排放量的 8%），相关的基线过程排放量增加了 30%。 

从根本上说，减少运营碳排放的核心重点通常涉及修改或优化处理厂的运营

条件，因为这是最经济和最具成本效益的方法，但由于运营限制，这并不总是可

行的。安装的单元。其他减少温室气体排放的方法还包括处理气流或安装新工艺

以去除有机物和污染物。 

污泥管理：采用先进的消化处理方法处理现场产生的污泥以及从其他场地进

口的污泥，以提高污泥处理过程中的沼气（CH4）产量。沼气可用于现场热电联

产发动机 (CHP) 以产生可再生能源。沼气的其他用途还包括天然气到电网应用。 

稳定和脱水的生物固体是一种有价值的产品，可用作农业用肥料和土壤改良

剂。不同国家有生物固体保证计划、操作规范和法规，以确保其安全回收。 

3.2.2 范围 2—能源使用产生的温室气体 

英国的水工业消耗了该国用于抽水、水处理和污水处理的总电力的大约 3% 

(Nair et al., 2014)。饮用水和污水操作的整个水循环都需要电力，包括取水、处理

和分配水，然后是污水收集和污水处理，以及在适用的情况下进行水再利用。 

3.2.2.1 抽水 

提取所需的能量取决于水的来源。抽水通常需要从地下水位抽取地下水，而

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

46 
 

抽取地表水的能量取决于水源和处理设施之间的距离和剖面。 

在用水被消费者使用后，用过的水或污水被收集起来，并根据当地的地面剖

面和污水处理设施的相对位置，通过网络或下水道泵送进行处理以去除污染物。

处理后的污水通常通过重力排放到当地的受纳水体中，大多数工程通常不需要泵

送排放。 

3.2.2.2 水处理工艺 

水处理厂在可能的情况下设计为重力流，除非由于场地剖面或处理过程的水

力要求而需要级间泵送。治疗过程化学计量、混合和过滤系统消耗能源。先进的

工艺，如膜过滤、氧化、紫外线消毒和臭氧消毒，需要更多能源。即使引入了节

能反渗透膜以及从海水淡化到咸水或处理过的污水，海水淡化也是高度能源密集

型的。 

将处理过的水分配到饮用水网络中需要大量的能量。然而，据报道，英国 20%

的供水因泄漏而流失，而德国和新加坡分别报告的这一比例约为  3% 和 5% 

(C40 Cities, 2021)。 

3.2.2.3 污水处理工艺 

污水处理厂通常在可能的情况下设计为重力流，这也提供了过程安全性。如

有需要，末端泵站将被设计为将污水流输送到处理厂的入口。尽可能避免级间泵

送以减少能量需求。污水处理中的能源使用取决于处理后的流量、污染物负荷、

最终出水水质、所采用的处理工艺类型、监控和自动化水平以及操作人员的经验。 

二级/生物处理过程（曝气、混合液回流和流动再循环）、常规和特别先进的

厌氧消化（加热）消耗的能量最多。污泥泵送、好氧污泥消化、污泥脱水的污泥

处理设备，特别是干燥，都是能源密集型过程。在需要诸如膜生物反应器、氧化、

消毒等先进处理的地方，能源需求将大幅增加。诸如化学计量和混合等辅助过程

消耗的能量减少了。节能工艺设备的选择以及最近实时控制系统的应用有利于降

低处理厂的整体能源消耗。 

据报道，当电力用于处理 1 m3 生活污水时，污水处理产生的碳排放范围很

广，从 0.057 到 0.28 kg CO2 (Gu et al., 2016)。 
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3.2.2.4 范围 2—能源生产 

目前，本土和进口的污泥在较大的污泥处理中心进行厌氧消化以产生沼气。

然后可以收集沼气并用于为热电联产 (CHP) 工厂供电，以提供热水/蒸汽和电能，

以在工程内使用或输出到电网。消化前对污泥进行酶和热预处理等先进工艺可提

高沼气产量。尽管这些先进工艺的运行需要额外的能源，但作为热能和电力的能

源是由产生的额外沼气产生的，因此可以净减少温室气体排放。近年来，沼气并

网或供车队使用的做法越来越广泛。 

在法规允许的情况下，共同消化进口高强度废物、食物垃圾和脂肪油和油脂，

可以最大限度地提高现有设施的产量，并在填埋或在其他地方处理时转移温室气

体的生产。 

世界各地的许多自来水公司都在现场安装了太阳能光伏 (PV) 和风力涡轮

机，并在污水处理厂利用生物固体产生沼气。英国最大的两家供水和污水处理公

司 Thames Water 和 United Utilities 在 2019-2020 年自发电量占其电力需求的 

24%（Thames Water，2020；United Utilities，2020），预计在未来这一比例会增加。 

3.2.3 范围 3—其他活动的间接排放 

水处理循环的范围 3 排放通常包含水处理循环范围 1 和范围 2 范围之外

的所有源。这些包括间接产生的所有排放水处理和供应价值链的上游和下游活动。

通常适用于范围 3 排放的领域如下： 

• 购买的商品和服务； 

• 燃料和能源相关活动； 

• 运输和配送（上游和下游）； 

• 处理产生的废物； 

• 商务旅行——使用间接来源，如飞机、火车等。 

• 员工通勤； 

• 租赁/租用设备； 

• 使用已售产品； 

• 售出产品的报废处理。 
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随着现在的重点转向全面问责和净零排放，越来越多的组织正在进入其价值

链，以了解运营对温室气体的全部影响。尽管范围 3 排放的核算和理解不在水

组织的直接控制范围内，但这将为减少总体温室气体排放提供机会，因为组织可

以通过与充分考虑其温室气体排放的供应商签订合同来影响其供应商或简化采

购。 

3.2.4 碳封存和减排 

当所有减少水处理循环产生的运营温室气体排放的途径都完成后，改变碳平

衡的另一个机会是考虑碳封存（抵消）以实现净零排放。碳封存是捕获和储存大

气中二氧化碳的过程，可以使用地质或生物方法来实现。生物碳封存是最常用的，

是指在森林、土壤、水环境、自然植被和其他湿地中储存大气中的碳。碳封存需

要大面积的地理土地来申请，而土地有限的人通常会购买绿色碳信用额。来自污

水处理厂的生物固体在土地上的应用可用于增加碳封存并为公用事业提供信用。 

3.3 协议 

协议由一组标准化框架组成，用于估算过程或活动的温室气体排放量。协议

通常使用一组排放因子 (EF)，将任务或流程与类似标准流程的温室气体排放量

联系起来。有特定的协议适用于特定地区的特定行业，因此选择取决于项目的位

置和目的。 

协议还提供了定义项目目标和边界条件的指南，并将活动分类为不同的范围。

这些协议在以下部分中列出。 

3.3.1 国际协议 

3.3.1.1 政府间气候变化专门委员会（IPCC） 

IPCC 最初于 1988 年制定，提供了一套基于最新科学和对温室气体排放的

理解而制定的指南。排放清单的计算方法是获取活动数据并将其乘以协议中规定

的排放因子。该协议是大多数区域和专业协议的基础。 
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由于 IPCC 是一个科学家小组，它只制作一套关于各种方法的报告，并不直

接参与有关人为温室气体排放的积极研究。该小组每 5 至 7 年编写一份修订报

告/附录，称为评估报告 (AR)，总结温室气体排放的最新科学。2014 年发布的 

AR5（第五次评估报告）是 IPCC 协议的最新可用更新。对原始指南的各种更新

如下表 3.1 所示。 

表 3.1 原始指南更新 

版本号 描述 发布年份 

FAR 第一次评估报告 1990 

SAR 第二次评估报告 1995 

TAR 第三次评估报告 2001 

AR4 第四次评估报告 2007 

AR5 第五次评估报告 2014 

AR6 第六次评估报告 2022 

3.3.1.2 世界资源研究所（WRI） 

WRI 开发的 GHG 协议相对于其他协议的定义特征是它使用整体方法为各

种组织提供可持续的解决方案。该协议侧重于以下领域： 

• 气候； 

• 活力； 

• 食物； 

• 水； 

• 森林； 

• 可持续城市； 

• 海洋。 

当温室气体报告机构是企业或组织时，通常首选 WRI 协议。各种温室气体

的全球变暖潜能值 (GWP) 与标准 CO2 气体的强度进行比较，取自 IPCC 制作

的第五次评估报告 (AR5)。 

3.3.2 区域协议 

区域协议侧重于修改或完善 IPCC 中列出的排放因子，以适应特定的区域

政府或企业。以下协议包括与当地水务公司相关的指南，以 IPCC 评估报告为基
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础。 

3.3.2.1 英国—UKWIR 

英国水工业研究中心(UKWIR) 与水研究中心 (WRc) 共同制定了一套基于 

IPCC 的专门针对水工业的指南。 2004 年发布的原始协议经过改进，目前正在

使用第 13 版。该协议的主要重点是： 

• 水处理工艺； 

• 污水处理工艺； 

• 污泥处理和处置； 

• 污泥处置到土地和垃圾填埋场。 

3.3.2.2 美国—LGOP 

地方政府运营协议 (LGOP)是与加州地方政府联合制定的，为地方政府官员、

污水和饮用水提供报告指南水处理设施、规划者和利益相关者。 LGOP 已被正

式接受为美国当地机构的标准报告工具。迄今为止已发布了两个版本的 LGOP： 

（1）版本 1 – 最初于 2008 年采用 

（2）1.1 版 –2009 年 5 月修订 

3.3.2.3 德国—ECAM 工具 

能源绩效和碳评估与监测或 ECAM 工具与缓解气候变化的水和污水公司

(WaCCLiM)和加泰罗尼亚水研究所 (ICRA) 联合开发，有助于温室气体计算和

报告。该工具基于 IPCC 指南并使用基于 AR5 的 GWP。 

3.3.2.4 澳大利亚—NGER 系统 

NGER（国家温室气体和能源报告）法案为澳大利亚的注册组织提供了一种

工具和一套指导方针，用于报告其年度温室气体排放量。它由澳大利亚环境部和

气候变化部于 2007-2008 年设计。该系统包括温室气体测量、报告和验证指南。

将各种温室气体的强度与标准 CO2 气体进行比较的全球变暖潜能值 (GWP) 取

自 IPCC 制作的第四次评估报告 (AR4)。 
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表 3.2 提供了协议的不同版本。 

3.3.2.5 CCME—加拿大环境部长理事会 

CCME 最初由加拿大环境部于 2009 年开发，主要关注生物固体管理的排

放。作为该协议的一部分开发的 BEAM 工具提供了与以下处理过程相关的排放： 

• 污泥稳定化； 

• 烘干； 

• 浓缩和脱水过程； 

• 燃烧； 

• 土地应用和堆肥。 

3.3.2.6 区域协议汇总 

表 3.3 比较和总结了区域温室气体协议。 

表 3.2 不同版本的协议 

版本名 更新的内容 1 

修正 2013-14  

修正 2014-15 
修订范围 2 排放因子和垃圾填埋场排放；估

算污泥泻湖排放的 Fevised 方法 

修正 2015-16 更新城市废物排放计算方法 

修正 2016-17 
对范围 2 排放因子的改进和估算地质构造

无组织排放的方法补充 

修正 2017-18 更新用于范围 2 排放计算的方法 

修正 2018-19 
范围 2 排放因子；关于污水公用事业报告要

求的语言 

修正 2019-20 修订范围 2 排放因子 

1：只说明重要更新。 

表 3.3 区域温室气体协议的比较和总结 

区域协议 
首字母

缩写 

主

要

关

注

区

域 

GW

P 来

源 

协议链接 

地方政府操作规程 LGOP 
美

国 
 

https://ww2.arb.ca.gov/local-government-

operations-protocol-greenhouse-gas-
assessments 
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欧洲委员会 

EC/EMA

S 

欧

盟 

IPC

C 

AR5 

https://ec.europa.eu/environment/emas/index_e

n.htm 

减缓气候变化的供

水和污水处理公司 

ECAM 
欧

洲 

IPC

C 

AR5 

https://wacclim.org/ecam/ 

国家温室气体和能

源报告 

NGER 

澳

大

利

亚 

IPC

C 

AR4 

http://www.cleanenergyregulator.gov.au/NGER 

加拿大环境部长理

事会 CCME/ 

BEAM 

加

拿

大 

IPC

C 

AR4 

https://www.ccme.ca/en/about/index.html 

3.4 温室气体量化方法 

3.4.1 排放因子 

量化温室气体排放最广泛采用的方法是使用排放因子 (EF)。 EFs 是特定活

动、过程或材料的温室气体强度的量度。 EF 的应用需要收集活动数据，例如电

力消耗或燃料使用，并应用相关的 EF，通常以 tCO2e 形式给出。这种方法消除

了要求组织部署测量活动或主动测量排放，从而减少资源需求。已发布的 EF 可

通过特定数据库（例如 IPCC 的“排放因子数据库”）或相关文献获得。计算或测

量的 EF 可用于反映特定过程或材料的更具代表性的排放。 

鉴于水务行业的大部分排放来自能源和交通，使用 EF 是一种有效的方法。
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活动数据的收集比测量排放要简单得多且具有成本效益。许多数据已经通过电力

使用、燃料购买和车辆移动广泛提供给组织。这延伸到隐含碳的量化，因此材料

的 EFs 广泛可用。例如，巴斯大学开发了一个开放访问数据库，用于整理和报

告各种材料的每次审查的能源和碳值(Hammond & Jones, 2008)。 

全球平均 EF 数据目前可用于一系列商品或服务，而且国家层面的 EF 报

告越来越多，从而可以提供更好的代表性数据（Ercin 和 Hoekstra，2012 年）。

EF 通常会定期审查和更新，以反映最准确的排放强度。这在考虑诸如电力消耗

等排放源时特别有用，因为电力来源可以随季节和每年变化，特别是在配电和输

电系统脱碳时。 

在英国，英格兰和威尔士的自来水公司有义务通过 CAW 报告年度（运营）

温室气体排放量。这种方法使用公布的排放因子，并要求公司提交运营活动数据，

从而允许采用简化和标准化的方法来估算运营温室气体排放。 

使用排放因子的简单性有其局限性。不考虑场地特定条件，因此任何使用广

义排放因子都可能导致在较小规模上的高估或低估。例如，与 WWTP 相关的 

N2O 排放高度依赖于运行条件，因此会在空间和时间上发生变化(Law et al., 2012; 

Parravicini et al., 2016)。 IPCC 最近承认，根据 2006 年指南，N2O 排放可能被

低估，并提供了修订的排放因子和量化方法。修订后的 EF 是进一步评估处理过

程中的排放和将污水排放到水环境中的结果(IPCC, 2019)。Wallace et al. (2020)报

告称，这一修订导致新西兰克赖斯特彻奇 WWTP 的 N2O 计算排放量增加了 

40 倍，这大大增加了该工厂的整体碳足迹，从而突出了温室气体报告对 EF 准

确性和代表性的敏感性。 

3.4.2 直接测量 

一氧化二氮可以直接从污水处理过程中以气相或液相进行测量，并且测量活

动已在实验室和工厂规模上展开。可以部署封闭室来捕获污泥罐中排放的 N2O 

气体。采样既可以通过重复提取气体样品“离线”进行，也可以通过持续监测“在

线”进行。鉴于 N2O 的排放通量本质上是动态的，在线方法可能会获得更准确

的量化结果。可以使用各种分析仪或光谱法进行气体分析，但据报道，鉴于 N2O 

测量范围广泛，使用红外分析仪是首选方法(Law et al., 2012)。室法也可用于测量
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处理单元中 CH4 的释放(Hwang et al., 2016)。 

液相 N2O 测量可以通过在污泥处理线中部署微传感器来进行。与气相测量

类似，连续监测可能会捕获溶解 N2O 浓度的动态通量(Baresel et al., 2016)。需要

数学模型将溶解的 N2O 测量值转换为排放率。虽然这种方法以前被认为更适合

提高对排放过程的理解(Law et al., 2009)，但最近的研究表明气相和液相测量之

间的一致性(Baresel et al., 2016)。 

对甲烷的来源和汇知之甚少，国际上越来越多地努力更好地了解当前的排放

率。排放清单中甲烷的量化主要是通过使用排放因子来实现的，但是，越来越多

的研究评估了使用卫星或飞机在地方和区域范围内量化甲烷排放的准确性和可

靠性。卫星数据可用于构建模型以推断甲烷排放(例如，Jacob et al., 2016; Tur ner 

et al., 2015)。同时，可以对甲烷进行采样(例如, Schwietzke et al., 2017)或使用激

光雷达(例如, Riris et al., 2012)从飞机上进行推断。然而，已发表研究的大部分重

点是区域甲烷排放，任何关于识别单个来源的研究都倾向于集中在湿地等自然资

源或天然气工厂等大型人为排放源的排放上。因此，似乎没有专门使用遥感技术

专门量化污水处理厂相关甲烷排放的研究。 

3.4.3 模型 

开发数学模型以帮助量化污水处理厂的温室气体排放量，为使用广义排放因

子或资源密集型测量活动提供了解决方案。建模旨在识别和帮助更好地理解处理

过程路径中的各种复杂关系，从而为最终减少碳足迹的解决方案铺平道路

(Mannina et al., 2016)。模型的边界可以从对污水处理厂内的单个过程或组件的分

析，到考虑所有过程及其之间相互作用的全厂方法(Mannina et al., 2016)。 

估算污水处理厂温室气体排放的建模方法可以根据复杂性分为几类。简单的

综合过程模型已被证明可有效帮助识别影响温室气体排放的因素，但它们的简单

性需要最终影响结果准确性的假设(Mannina et al., 2016)。此外，它们仅限于稳态

分析，由于其动态性质，这限制了量化 N2O 排放的有效性(Corominas et al., 2012)。 

基于动态过程的模型已被证明更有效地捕捉温室气体排放的可变性，这主要

是 N2O 排放的动态性质的结果。系统配置、操作设置和大气条件会影响温室气

体的释放，所有这些都难以在简单的模型中解释(Corominas et al., 2012)。基于动
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态过程的模型很复杂，需要高计算能力和大量数据进行校准。然而，当在全厂范

围内部署时，它们提供了改进温室气体排放描述和量化的潜力。目前对 N2O 形

成的了解是此类模型准确性的明显限制因素(Corominas et al., 2012; Mannina et al., 

2016)。通过现场的 SCADA 系统直接测量和监测 N2O 排放，以及收集各种其

他参数，例如 pH 值和温度，可用于开发和改进模型，以更好地了解最终影响排

放率的污水处理过程中的动态关系(Baresel et al., 2016; Law et al., 2009)。 

Wallace et al. (2020)应用污水处理厂的机械模型来确定 N2O 排放率。计算值

比 IPCC 报告的 N2O 排放因子低 25%。 

3.4.4 量化方法选择 

当前的协议通常使用排放因子来进行温室气体估算。对于范围 2 排放，这

是一种合理的方法，但是，对于范围 1（直接）排放，根据假设，它可能导致估

算错误。不言而喻，范围 1 排放的首选方法是尽可能直接测量。如果无法做到这

一点，则可以使用建模来“填补”数据空白，并帮助了解可以减少排放的机制和影

响因素。 

3.5 碳足迹分析框架 

如前几节所述，有几种用于开发碳足迹的协议和方法。采取广泛而系统的方

法来执行此操作是有帮助的。Pagilla et al. (2009)研究中制定了一个框架，用于建

立水资源回收设施的碳足迹，该设施也可应用于城市水循环的其他部分。图 3.4 

是与可用协议一致的框架流程图。 

此处列出了框架中的步骤，并对每个步骤进行了简要说明。 

（1）确定目标——任何项目、研究或评估的一个重要步骤是根据目的明确

定义目标。例如，如果开发碳足迹只是为了研究减少单个设施排放的方法，那么

几种协议和方法中的任何一种都可能适用。但是，如果碳足迹被用作更广泛的全

市或社区评估的一部分，或者用于碳交易，那么协议和方法必须与它们保持一致。 

（2）选择协议——根据目的和地理位置，可以选择协议。 

（3）界定界限——为了避免重复计算或遗漏大量排放，明确界定界限很重

要。这通常最容易通过简单的流程示意图来完成，该流程示意图显示了被评估系
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统中包含的内容和排除的内容。 

（4）识别碳源和碳汇——定义边界后，可以使用所选协议可接受的方法识

别碳源和碳汇。 

（5）收集和评估数据——通常项目中最劳动密集和成本最高的部分是收集

和评估进行碳足迹计算所需的数据。可能会发现数据差距，需要进行额外的测量，

或收集替代数据以提供估算排放的不同方法（例如，如果没有直接测量可用，则

开发过程模型）。 

（6）选择方法并计算碳足迹——一旦收集了所有可用数据，就可以使用适

当的方法计算碳足迹。一般来说，首选方法是尽可能使用直接测量，然后根据其

他设施数据估算排放。如果两者均不可用，则可以根据人口当量进行宏观规模估

计。 

（7）确定减排策略——碳减排可能是也可能不是碳足迹发展的明确目标，

但无论如何，在完成计算后，这是确定潜在热点和减少热点机会的理想点。 

（8）传达结果——以清晰和有意义的方式展示结果是发展碳足迹的重要最

后一步。在许多情况下，结果的最终受众可能不是碳排放专家，因此术语、假设

和结果的重要性得到很好的沟通是很重要的。 
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图 3.4 碳足迹分析的决策框架(源自 Pagilla, 2009) 

3.5.1 减少水循环中碳足迹的路线图 

框架的第 7 步是确定减排策略。在整个城市水循环的复杂性中，有许多减少

碳排放的机会。以下是可用于减少城市水循环碳足迹的整体概念列表，为改进提

供了路线图。 

3.5.1.1 节约用水 

在考虑通过城市水循环的水路径（图 3.1）时，必须提取、处理和输送的水

量的主要驱动因素是用户（家庭、商业、工业）对水的需求。同样，必须收集和

处理的污水量也取决于用水量。如果用水者可以节约用水，这会产生连锁反应，

从而减少整个水循环所需的能源，从而减少范围 2 碳排放。再加上家庭和企业
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对加热和用水的巨大能源需求，很明显，节水（特别是减少热水的使用，或在较

低温度下运行热水系统）对水有直接影响循环。 

对节水的普遍积极影响的一个警告是污水强度会增加（稀释减少），这会增

加下水道系统中甲烷的产生。这需要进一步调查和考虑。 

3.5.1.2 减少水分流失（分配）和渗透（收集） 

与用户层面的节水类似，任何被提取和处理但随后流失的水不仅代表水生产

效率低下，而且用于处理和输送水的能源效率低下。在水循环的污水收集侧，任

何进入下水道系统的流入或渗透 (I&I) 都会增加必须输送和处理的流量（在某

些情况下还会增加流量）。这些增加了系统的整体碳足迹。 

3.5.1.3 最大限度地提高发电量 

如第 3.2.2.4 节关于范围 2 的能源生产所述，污水处理设施有可能通过将污

水中的有机物转化为燃料、热能或电力来产生能源。许多供水和污水处理设施也

有土地（例如用于缓冲区），可在其上安装太阳能或风力涡轮机以产生可再生能

源。 

3.5.1.4 节能 

可以为泵、曝气和固体处理选择节能工艺和设备。高效的水力设计和避免“双

泵”将减少能源，因此关注工厂水力对于减少碳足迹非常重要。在一些设施中，

重点只关注最大的单一能源使用（通常是污水处理系统的鼓风机和用于水和污水

处理的大型泵），但应注意处理设施的多个较小的能源使用（例如搅拌机和离心

机），因为这些加起来可能与较大的能源用户一样重要。选择设备的另一个考虑

因素是避免尺寸过大，例如通过安装多个较小的单元，以便它们可以在更接近其

设计点的情况下运行并提高整体效率。这将需要更高的资本成本，但更低的运营

成本，并且通常会降低整个生命周期成本，以及更低的碳足迹。 

3.5.1.5 维护设备 

安装节能设备只有在设备得到适当维护的情况下才有效。这方面的一个例子
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是选择用于污水处理的高效空气扩散器。如果不定期清洁它们，它们就会结垢，

效率显着下降，碳足迹也会增加。将污泥长时间存放在水箱中或忽视清洁我们的

水箱可能会导致甲烷排放。良好的内务管理、良好的维护和预期的运营设施是确

保工厂运行良好的关键，这将降低直接和间接碳排放量。 
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第四章  WRRFs 脱碳的运行优化与控制策略 
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4.1 引言 

人口增长以及气候变化影响导致的降水减少和降水不均匀，使得天然水资源

面临压力。因此，人们采取了更极端的措施来满足用水需求，包括能源密集型的

水提取、输送和处理系统。同样，产生的污水需要能量来收集和处理，以使其能

够再利用和达到环境排放标准。从污水中提取水和其他资源以进行再利用的操作

在能源使用和温室气体排放方面存在成本。在水基础设施中，没有任何其他部分

比从污水中回收水更消耗能源，而且它是脱碳或实现碳中和/脱碳正收益的潜力

最大的行业。污水本身就是一种潜在的回收能源。污水本身具有回收能源的潜力。

污水中的隐含能量包括热量、构成化学能的有机和无机还原物，以及在某些情况

下潜在的水能。污水可被称为可再生资源，污水处理厂可被称为水资源回收设施

(WRRFs)，这是因为在减少处理设施建设及其运行的碳足迹的同时，可以回收营

养物质(氮和磷)、能源和水。在 WRRFs 建成并投入使用后，营运寿命内的碳足

迹主要产生于操作处理和设备利用过程。因此，本章的重点是通过工艺层面和整

个设施层面的优化来探索脱碳的关键机会。本章讨论的内容不包括各种需要对水

回收和污泥处理和管理进行资本基础设施变更的工艺选择/替代。重点是如何优

化常规(固液分离、碳去除/回收二次处理和仅硝化)或高级 WRRF 进行碳、氮和

磷去除/回收以实现脱碳。本文还讨论了通过操作和流程优化策略减少化学品使

用、产能利用和能量回收的进一步策略。 

在能源需求水平和温室气体排放方面，碳足迹与大多数 WRRFs 的能源足迹

几乎相同。图 4.1 显示了美国以常规 WRRF 处理约 38000 m³/天活性污泥的示例，

该WRRF主要处理生活污水，并将处理后的污水排放到环境中(Pagilla et al., 2009)。

可以看出，以碳排放当量计算，使用的外部电力几乎占该设施温室气体排放量的

80%，而其余部分则包括该设施的排放量，不包括生物 CO2。在处理过程中投入
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能源和化学品，以及通过碳和热捕获最大限度地从污水中生产能量，可以最大限

度地减少碳足迹和能源足迹。图 4.2(a)简单地表示了 WRRF 的工艺和输入/输出，

图 4.2(b)显示了 WRRF 的关键能量输入和输出。在基本层面上，污水中存在的能

量及其可用形式的提取创造了减少碳足迹或 WRRFs 脱碳的机会。用于处理的能

源投入是构成碳足迹的成本。通过优化使机会最大化、投入最小化是 WRRF 脱

碳的关键。 

 

图 4.1 WRRF 的碳足迹和用于操作进程的外部站点电源（改编自 Pagilla et al. 2009） 

4.2 工艺/运营层面的优化策略 

在 WRRF 内，泵送、初步、初级、二级、高级处理和污泥处理环节中存在脱

碳机会。每个工艺/装置水平的处理能源强度因设施而异，这与现有的基础设施

或所采用的处理方法有关。随着设施采用更先进的处理方法来回收水进行再利用，

并从污水和污泥中回收营养物质，处理过程中就包含了更多的能源密集环节，整

个 WRRF 变得能源密集，并增加了其碳足迹。由于回收资源的隐含碳，WRRF 的

部分碳足迹可以被抵消。到二次处理的典型操作和相应的能源需求已经确定。表

外部电力调入

3440 吨 CO2e/年
（~0.28 kg CO2e/m³废水处理）

温室气体排放

工厂 N2O = 160 吨 CO2e/年

消化器 = 930 吨 CO2e/年

工厂碳足迹

4800 吨 CO2e/年
（~0.39 kg CO2e/m³废水处理）
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示 WRRF 中的能量使用的另一种方法是利用典型装置来代表现有 WRRF 的功能

或使用类型。根据文献中众多数据源，活性污泥工艺 WRRF 与污泥处理的典型

能量使用分布如图 4.3 所示。每个类别的典型标准偏差值约为各自能耗的 20%。

关注的主要工艺包括活性污泥工艺的曝气、污水和污泥的泵送、污泥处理以及其

他(建筑物和照明、气味控制、消毒等)。可以看出，减少能源足迹和脱碳的最佳

机会存在于两到三个主要类别，包括工艺中的曝气。在工艺层面，能源消耗和碳

足迹主要产生于污水泵，二次处理和污泥处理，并对此做进一步讨论。 

 

图 4.2 (a)传统 WRRF 的输入和输出；(b)传统 WRRF 的能量输入和输出 

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

66 
 

 

图 4.3 基于活性污泥法的 WRRF 的典型能源使用分布 

4.2.1 污水泵送 

WRRF 中的污水泵送，即实现从源头到进一步回收或环境排放，其能源消耗

占 WRRF 总能耗的很大一部分。因此，在 WRRF 操作中尽量减少泵送和提高泵

送效率是减少能源使用的两个关键途径。尽管图 4.3 显示了在基于活性污泥工艺

的 WRRF 中，泵送的能耗占总能耗的 15%，但根据收集系统的地形以及 WRRF

布局，以及通过设施处理序列进行中间泵入的需要，泵送的能量需求有很大差异。

因此，比较不同WRRF的一个共同基础是考虑将污水通过处理系统泵送到WRRF

的栅栏线所消耗的能量。 

为减少污水泵送的能源使用，确定的主要策略有： 

• 在泵送过程中使用变频驱动器(VFD) 或较小的泵，以适应设施接收到的不断

变化的流量； 

• 泵维护，以使泵的性能保持在最佳水平； 

• 泵送控制，包括通过在线均衡和存储进行流量管理； 

• 数据驱动策略，优化泵送以获得经济和能源效益。 

在进水泵中使用 VFDs 代替定速泵是一种常见的策略，可以减少由于一天、

一周、月/季/年的不同进水流量造成的能源消耗。在由于雨水大量流入和渗透而

预计进水流量变化很大的设施中尤其如此。虽然 VFDs 具有降低能耗的能力，但

在不考虑泵特性的情况下过度控制泵速可能会在能源使用方面产生反作用(Kato 

et al., 2019)。包括静态扬程、泵转速运行范围和在用泵数量在内的许多因素都会

影响总体能耗(WEF, 2009)。因此，工厂特定泵系统的功耗分析和优化每单位排放
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的能量使用(比能量)应该是减少泵的能源/碳足迹的首要策略。针对使用 VFDs 进

行入水泵送的工厂的分析表明，WRRFs 的能源效率提高了 30%以上(Kato 等人，

2019 年)。类似的结果可以期望在其他环节实现，如回收和污泥泵送。 

原始或筛选污水泵送负载的是具有高碎片含量和砂砾的流体，因此在比能量

方面造成泵性能的快速退化。在 WRRFs 中，泵和管道维护对于维持泵的效率至

关重要。泵的性能监测策略，如在持续作业期间进行持续的压力测量，定期清洗

和通过清管或短时间高速泵送进行维护，使得泵机保持高效率(Larsen et al, 2016)。 

由于污水泵送系统是为设施接收的最大流量而设计的，因此在平均和最小流

量条件下，泵送系统的峰值性能(比能量)会有相当大的偏差。虽然在污水管网中

建立污水存储或在线均衡的流量管理是可行的，并且可以高效节能地泵入污水，

但由于沉积物沉积、脂肪/油/油脂(FOG)和气味问题而导致的管道退化的意外后

果需要考虑。在干燥天气和潮湿天气的污水流动条件下，对 WRRF 和下水道系

统进行综合控制而使其不发生结构变化的策略是必要的(Kroll et al., 2018)。这不

仅节约了能源，而且改善了 WRRFs 的出水质量。 

总的来说，如果泵送系统具有所需的控制和传感设备，进水污水泵送在降低

比能和 WRRFs 脱碳方面具有巨大潜力。在中多例子中，使用模糊逻辑、数据挖

掘和基于最佳案例的基准测试的数据驱动策略和污水泵的控制，似乎在降低比能

和提高节能方面具有很大潜力(Torregrossa et al., 2017)。这些策略在成为水回收和

污泥处理更广泛领域中的常规方法之前，需要在多个设施中获得更多全规模的实

践经验。在污水泵送的比能量方面，与其他类似规模和产能的设施进行基准测试

将揭示这些策略减少能耗和脱碳的潜力。 

4.2.2 二次处理 

由于 BOD 和氨氧化需要曝气，WRRF 中的二级处理消耗最多的能源。此外，

二级处理在从污水中去除碳和氮的过程中会排放生物源 CO2 和 N2O。关于评估

二级处理的碳足迹的方法和减少碳足迹的策略，有大量文献可供使用。用于估算

二级处理碳排放的建模工具是在流行的过程建模工具基础上开发的 (Flores-

Alsina et al., 2011; Mannina et al., 2016)。已发表的文献包括大量案例研究和批判

性评论。污水处理过程中的碳捕获和利用的新型、新兴技术策略具有前景，但并
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未在现有的 WRRFs 中广泛实施。它们包括电化学或生物电化学方法、湿地生产

生物质和藻类培养(Lu et al., 2018)。减少二级处理的碳足迹以从污水中去除/回收

有机碳、氮和磷的关键可行策略包括： 

• 二级处理中的替代碳捕获策略； 

• 维护物理曝气系统以实现最佳性能； 

• 实时溶解氧监测和曝气控制； 

• 实时监测和控制氮素种类，包括 N2O 排放。 

生物工艺的二次处理，如活性污泥工艺，包括碳捕获(作为生物质或存储产

品)，氧化(好氧)或硝酸盐氧化(缺氧)脱碳，以及氧氨氧化。其他生物过程，如颗

粒工艺、膜生物反应器系统和固定膜系统也适用于类似的原理。不常见的厌氧污

水处理将部分有机物转化为沼气，这是从污水中捕获碳的另一种方式。二级处理

中好氧、缺氧和厌氧过程的碳捕获生物量与每单位碳利用的生物量产量有关。生

物量产量是该过程的平均细胞停留时间(MCRT)的函数。原则上，大多数常规

WRRFs 根据可用的处理能力设置 MCRT，因为较长的 MCRT 需要主曝气池中更

大的生物量库存。在活性污泥工艺中，短 MCRT(高速率)可以通过捕获进水有机

碳来提高生物量产量而不是氧化它，但可能会导致后续反硝化和污泥处理面临挑

战。研究发现，在常规活性污泥工艺或接触稳定(CS)工艺之前使用所谓的高速率

活性污泥系统(HRAS)在二级处理中是节能的(Rahman et al., 2019)。此外，在

HRAS 或 CS 工艺中增加化学增强初级处理可以从污水中回收 200%以上的碳。

随着厌氧氨氧化等新型工艺技术成为脱氮的普遍做法，具有低 MCRT(~ 0.3 天)的

HRAS 工艺可以实现良好的 BOD 去除率，从而实现 WRRFs 的能耗优化(De Graff 

et al., 2016)。为优化污泥生产和处理用于能源生产的污泥的高速率工艺的良好设

计，是实现高于常规水平碳捕获的关键。运行的稳定性和可靠性可以通过碳捕获

而不是碳氧化来减少二级处理的碳足迹。 

曝气是大多数 WRRFs 中最大的能耗来源，而细泡扩散曝气是传统活性污泥

工艺 WRRFs 中所使用的主要类型。得益于膜的最新发展和曝气系统的在线传感

发展，替代扩散器和控制系统已经开发出来，以提高曝气的能源效率，但扩散器

污垢和优化能源使用的空气分配是 WRRFs 运行期间持续能源优化的关键因素。

扩散器结垢和背压会显著增加能耗和降低扩散曝气系统的性能。包括鼓风机、管
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道、扩散器和在线传感器在内的曝气系统的维护和保养将使最佳的空气输送满足

工艺需求，并保持能源效率。然而，所需的清洗频率因特定场地而异，根据污水

成分和工艺操作，通过尾气测量确定氧气转移效率对每个工厂来说都是至关重要

的(Leu et al., 2009)。关于曝气系统评估和能源效率维护的关键因素已在文献中广

泛讨论(Aviles et al., 2020; Drewnowski et al., 2019)，总结如下： 

• 风机维护、排序、优化； 

• 最大限度减少通过集管和分配器管道的压力损失； 

• 扩散器污垢和清洁； 

• 维护在线溶解氧，氨，总有机碳传感器，控制空气供应； 

• 更换无功能的扩散器。 

应用实时控制曝气系统来平衡负荷和变化(日、季、年、湿天气与干天气等)

和工艺条件(温度、处理限制等)之间的空气供应和需求，可以非常成功地实现活

性污泥工艺二级处理的曝气成本降低和碳足迹减少。这种方法已经适用于一些大

型设施，这些设施的重点是在污水处理曝气过程中降低能源成本(Leu et al, 2009)。

然而，关于曝气系统实时监测和控制的全规模成功案例研究以及温室气体减排的

证据在文献中很少。未来的潜力在于将曝气系统实时监测和控制策略与工厂过程

控制系统集成在工厂规模上，以实现全面脱碳。 

在活性污泥工艺中减少曝气能耗的其他潜在机会包括活性污泥的操作致密

化和低 DO 操作(Arnaldos & Pagilla, 2014; Jassby et al., 2014)。众所周知，由于活

性污泥中存在过多的丝状细菌而膨胀，使其密度降低，降低了单位体积反应器基

于活性污泥工艺的处理能力。Jassby et al. (2014)研究表明丝状菌含量越高，活性

污泥密度越低，沉降性也就越低。活性污泥中高浓度的丝状细菌实际上不允许曝

气池中高浓度的生物量，因为二沉池中的沉降性较差。各种行之有效的方法能够

消除活性污泥工艺中的沉降问题，包括使用生物质选择器、最佳食物与微生物比

的投料策略、曝气控制和膨胀的化学控制，这是减少活性污泥工艺能耗的必要条

件(Jenkins et al, 2003)。Arnaldos and Pagilla (2014)证明，活性污泥工艺可以在低

DO 下运行，通过长时间驯化生物质，从而减少 20%的曝气能耗，并提高 20%的

氧传质效率。这一策略，虽然在一些基于经验报告的全规模设施中被采用，但在

大多数全规模设施中并不常见。 
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在全面脱碳时，也可以监测曝气系统的可选终点，如氮素种类、pH 值和 ORP。

使用传感器监测 ORP、pH 和 DO 联合曝气管理已被论证过很长一段时间(Paul et 

al., 1998)。该策略已在不同负荷条件下的活性污泥工艺的曝气控制中被成功应用。

同样，实时控制生物脱氮以实现工艺性能和曝气效率也已被成功证明(Zanetti et 

al., 2012)。事实上，以氨为控制变量对活性污泥工艺进行曝气控制，不仅能降低

能耗，还能提高脱氮和生物除磷性能。研究表明，使用数据驱动建模方法的基于

氨的曝气控制比基于 DO 的控制更有效(Newhart et al., 2020)。与曝气的实时 DO

控制一样，目前全规模设施的氮基控制系统还很缺乏。因此，使用传感器和参数

的实时监测和控制，结合全规模设施的数据驱动建模，为发现曝气系统中的脱碳

策略提供了很好的机会。 

从图 4.1 可以看出，硝化-反硝化过程中生物工艺排放的 N2O 占 WRRFs 直

接温室气体排放总量(范围 1)的很大一部分。图 4.1 所示的设施是一个不需要反

硝化的硝化设施。研究清晰地表明，N2O 排放发生在脱氮过程中的硝化和反硝化

步骤(Rassamee et al., 2011)。当需要控制 DO 水平，以对由不完全硝化和反硝化

引起的氨水平变化(由高亚硝酸盐水平表征)作出反应时，情况尤其如此。在对美

国 12 个 WRRFs 的调查中发现，由于工艺和操作的变化，生物脱氮厂的 N2O 排

放存在高度的可变性(Ahn et al., 2010)。从这些设施中确定的 N2O 排放因子范围

跨越两个数量级。仅考虑生物脱氮厂，排放因子估计为 7.0 g N2O/PE/年，基于流

量的排放因子约为 51 mg/m3，美国平均为 378 L 污水/PE。总的来说，从图 4.1 的

例子可以看出，高达 10%的设施碳足迹是由于硝化活性污泥厂的 N2O 排放造成

的。因此，减少这些排放的潜力与那里产生 N2O 而进行的二级处理有关。在 BNR

过程中应注重完全硝化和反硝化，同时应注意在 N 的快捷脱除中亚硝酸盐的形

成，亚硝酸盐是产生 N2O 的主要因素。 

4.2.3 污泥处理 

WRRF 中最常见的污泥处理配置包括初级和废弃活性污泥的预浓缩、通过好

氧或厌氧消化进行稳定化、对稳定化污泥进行脱水以进行进一步处理和再利用/

处置。此处不考虑进一步的处理方法，例如堆肥、焚烧、热干燥和其他最终用途

技术。出于本次讨论的目的，厌氧消化是污泥稳定化方法，它在更多的处理设施

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

71 
 

中被实施，而好氧消化需要大量碳足迹的曝气。图 4.4 显示了 WRRF 中污水污

泥处理产生的直接和间接温室气体排放的概念性分布。它确定了减排的潜在机会，

尽管减排幅度因工厂而异。污泥处理的温室气体当量输入包括电能、用于污泥温

度控制的热能厌氧消化，以及用于浓缩和脱水的化学品。与污泥处理相结合的另

一项操作是通过沼气收集、调节或处理产生和使用能源（以热和电的形式）。回

收的能量和热量在整个污泥处理系统中用作碳补偿。 

 

图 4.4 污泥处理中温室气体减排的概念图 

通过 WRRF 中的污泥处理进行脱碳的关键机会是： 

• 改进工艺以产生更多作为能源回收的沼气； 

• 减少甲烷的无组织排放和未使用的沼气的燃烧； 

• 减少污泥浓缩步骤中的化学品使用。 

污水污泥的厌氧消化是 WRRF 中能够生产能源的工艺，具有使 WRRF 脱碳

的巨大潜力。通过优化污泥温度和搅拌，可以减少厌氧消化过程本身的能量需求，

这两者都需要能量输入。厌氧消化中的沼气产量取决于温度，通常较高的操作温

度对中温型或嗜热型厌氧消化都有积极影响。温度优化可以提高沼气产量，同时

平衡污泥加热的能源需求。研究温度（32℃~35℃）对污泥的中温型厌氧消化影

响的结果表明，当温度从 37.5℃降至 35 时，沼气产量没有显著差异；然而，进
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一步降低消化温度将导致沼气产量下降(Andersson et al., 2020)。因此，一个良好

的进料污泥和消化池内容物温度传感系统，以及在不同的环境条件和进料污泥温

度条件下保持最佳温度的反馈控制操作策略，对于降低能源需求和增加沼气产量

至关重要。 

搅拌是厌氧消化的另一个重要方面，它不仅会影响能源使用，还会影响工艺

性能和操作问题。消化池中需要创造均匀的底物条件，但过度混合会导致泡沫问

题，从而影响操作并进一步影响沼气生产(Pagilla et al., 1997)。后来证明，在大多

数高速厌氧消化池中，过度混合很可能会导致泡沫问题，从而影响消化和沼气生

产(Subramanian & Pagilla, 2015a; Subramanian et al., 2015b)。由于沼气生产和通过

污泥加热回路的污泥再循环而产生的自然混合足以保持消化器的均匀性和工艺

性能。 

存在大量关于增加厌氧消化中沼气产量的操作策略的文献。在考虑能源或化

学品需求的同时平衡任何单一或多种运营策略，同时最大限度地提高沼气产量是 

WRRF 最重要的目标。影响沼气生产的主要因素是进料污泥质量、进料模式和速

率、操作温度、消化池中的 pH/碱度、搅拌强度和操作停留时间。众所周知，厌

氧消化过程的稳定性和优化取决于这些操作参数(Wu et al., 2021)。 Wu et al. (2021)

回顾了由于操作方面和对策导致的过程不稳定的示例案例。重要的是要将操作参

数控制在最佳范围内，以保持厌氧消化性能并最大限度地提高 WRRF 中用于能

源生产的沼气产量。表 4.1 列出了维持最佳条件的最佳操作参数值和操作策略。

表 4.1 还显示了一些文献来源示例，这些示例可以提供更多信息或详细的操作策

略，以控制厌氧消化从而提高 WRRF 的沼气产量。这些策略不包括将非市政污

泥碳源作为添加的原料。补充外加碳源，特别是来自有机食物垃圾的碳源，在文

献中有很好的记载，因此不是这里关注的重点。 

表 4.1 厌氧消化生产沼气的 WRRF 的操作参数优化 

工艺参数 最佳值或条件 操作策略 案例参考 

温度 35-37℃（嗜常温的） 

进料污泥和消化器

内容物在线温度传

感和控制 

Andersson et al.  

(2020) 

pH 6.6-7.6 

保证有足够的进料

污泥碱度用于缓冲；

控制负载速率以保

Rajagopal et al.  

(2013) 
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工艺参数 最佳值或条件 操作策略 案例参考 

持 pH 稳定 

碱度 
1000-5000 mg/L， 

如 CaCO3 

保证足够的进料污

泥碱度；尽量减少有

机负载速率的变化 

Metcalf and  

Eddy, Inc. (2014) 

养料质量 
无毒，底物易消化，

C:N 比好 

提高养料污泥消化

率；如果可行，尽量

减少抑制剂和毒物；

避免使用会导致操

作问题的成分，如表

面活性剂、惰性剂、

高氨等 

Wu et al. (2021) 

摄食率 

低于允许的最大体

积和质量负载速率；

尽量减少有机负载

率的变化 

稳态负载，实际负载

速率低于最大挥发

性固体负载速率 

Dalmau et al.  

(2010) 

喂养模式 连续或半连续 

以半连续或连续模

式均匀进料，以尽量

减少快速产气和消

化器条件的变化 

Dalmau et al.  

(2010) 

搅拌强度 

特定点位；高速率消

化器中低强度搅拌

或不搅拌；自底向上

的搅拌模式 

尽量减少搅拌，消除

起泡问题；消化器底

部比顶部需要更强

的搅拌 

Subramanian  

and Pagilla  

(2015a) 

污泥停留时间 
高速率消化器中 15-

25 天 

避免短污泥停留时

间的厌氧消化，以尽

量减少负载速率的

影响 

Metcalf and  

Eddy, Inc. (2014) 

尽管 WRRF 中的多个位置都可能导致无组织的甲烷排放，但主要来源似乎

是污泥的厌氧消化，这是由于产甲烷菌导致的高沼气产量水平。其他重要来源可

能来自污泥储罐或甲烷残留土地，以及原始污水源头处的厌氧消化。厌氧消化产

生的甲烷的主要来源包括消化污泥、消化池浮盖环形空间、污泥缓冲罐和气体处

理系统的泄漏。WRRF 超过 70%的总甲烷排放来自厌氧消化聚合物的排放

(Daelman et al., 2012)。因此，诸如防止沼气泄漏、从消化污泥储存和缓冲罐收集

沼气以及将污泥液回收到活性污泥工艺以氧化溶解的甲烷等操作策略可能会减

少 WRRF 中甲烷的无组织排放。 

沼气产量低或沼气产量超过供暖需求的小型 WRRFs 通常倾向于燃烧沼气进
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行处置。随着 WRRF 尺寸的减小，从 AD 中燃烧而不是利用的沼气量会增加(Shen 

et al., 2015)。由于近年来天然气的低成本，沼气净化利用的经济性被认为是小型 

WRRFs 的主要障碍。 

另一个可以在 WRRF 脱碳方面取得重大进展的运营策略是减少污泥处理

中化学品的使用。污泥处理中使用的主要化学品是用于污泥浓缩和脱水的聚合物

和无机混凝剂。一项 WRRF 中化学品使用的案例研究表明，WRRF 中使用的所

有化学品产生的温室气体排放当量中，用于污泥增稠和脱水的聚合物贡献了近

10%（表 4.2），下一节将进一步讨论。 

表 4.2 处理流量为 11.3 万 m³/天的美国先进水回收设施中使用的化学品、用途和温室气体

排放因子 

化学品 

排放因子 

kg CO2e/单位

量 a 

用途 数量 

间接温室气体

排放， 

kg CO2e/天 

NaClO 0.92 污水消毒 
9100 L/天 

@12.5% 重量 
8372 

NaHSO₃ 0.44 污水脱氯 
400 L/天 

@39% 重量 
176 

聚合物 2.2 污泥增稠脱水 
1000 L/天 

@42% 重量 
2200 

H2SO4 0.14 pH 控制 
1200 L/天 

@50% 重量 
168 

Al2(SO4)3 0.50 P 控制和凝固剂 
2000 L/天 

@28% 重量 
1000 

CH3OH 1.47 反硝化 
10580 L/天 

@99.9% 重量 
15553 

所有化学品    27469 

a: 从各种文献确定。 

4.3 整个设施级别的运营策略 

在 WRRF 的整个设施级别，除了单个流程或单元级别的策略外，还可以采

用许多操作策略来实现脱碳。从广义上讲，最具吸引力的脱碳方法或途径可分为

以下几类： 

• 与其他设施进行工厂级基准测试，以确定机会； 

• 产能利用方法，包括高峰流量和负荷管理、基本负荷操作方法以及处理车间
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并行服务或停止服务； 

• 优化使用或减少处理厂运营中的化学品和添加剂。  

文献中很好地讨论了使用基准来确定每单位污水处理或人均的相对能源使

用量以及其他标准化指标(Longo et al., 2016)。基准测试本身并不能提高 WRRF

的能源使用效率，但会揭示影响特定处理厂高或低能源使用的因素，例如处理厂

规模、污水强度、流速及其变化、产能利用率、再生水质量以及其他监管和处理

厂要求。基准测试还根据整个设施级别和单个流程/操作级别的关键绩效指标

(KPIs)(Longo et al., 2016)，显示处理厂相对于其他类似类型 WRRF 的表现。能源

分析应包括其他 KPIs，如 kWh/PE、kWh/kg COD 去除、kWh/kg N 去除等，以

显示不同设施对应于不同输入、输出和功能的比能消耗的细微差别。例如，使用

包括化学品投入在内的能源基准，Belloir et al. (2014)研究表明，由于工艺和操作

差异，两个具有相似处理工艺的设施处理单位体积的污水的能耗截然不同。可以

对感兴趣的处理厂进行类似的分析，然后在运营期间针对脱碳的工艺水平或处理

厂水平提出策略。 

当根据 WRRF 的能源使用估算 KPIs 时，一个重要的考虑因素是设施的运营

能力与其设计能力。例如，具有相似处理工艺和相同设计容量的两个设施可能具

有不同的比能消耗，因为在水力和质量负载率方面的容量利用率存在差异。这也

反映在单位处理流量的运营成本和温室气体排放量上。尽管较大的设施能够在低

流量或低负载条件下使并行单元停止运行，但出于其他考虑，并不总是这样做。

关键考虑因素包括劳动力的可用性和操作的便利性，这些设备可以停止使用或重

新投入使用。任何设计能力远远超过运营能力的设施都应该对影响比能消耗、运

营成本和温室气体排放的运营策略进行分析。运营决策需要一种基于时变流量和

负载信息的数据驱动方法来分析容量利用率及其对 WRRF 中能源利用率的影响

(Torregrossa et al., 2019)。克服容量利用率不足的一种可能策略是运行具有部分容

量利用率的基本流量或负载设施，同时将其余容量保持在待机模式以进行瞬态流

量/负载处理。这种策略要求设施有平行的操作车间，可以很容易地关停并保持

在待机模式。即使是没有并联机组的小型 WRRF，由于设计能力利用不足，其比

能消耗也很高(Foladori et al., 2015)，这表明它们需要新的操作和控制策略。某些

处理厂有能力将流入的污水储存在水库或下水道系统中，以管理短期峰值流量和
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负荷。 

污水处理和水回收中使用的化学品会导致 WRRFs 的温室气体间接排放（范

围 2）。因此，在设施运营期间尽量减少化学品使用的运营努力和策略对于 WRRF 

的整体脱碳至关重要。在工厂规模的 WRRF 中使用的化学物质非常重要，并且

在最先进的水回收设施中使用的是消毒化学品、混凝剂和絮凝剂、pH 控制、沉

淀化学品和增碳化学品。此外，如果设施采用更先进的处理工艺来进行 P 回收、

软化、沼气回收和水再利用，则额外类型或数量的多用途化学品和添加剂（过氧

化氢、臭氧、铁材料）也将用于 WRRF。在一个特定 WRRF 中，单位处理量的

相对碳足迹或间接排放是化学品供应链和来源的函数。最近一项确定波罗的海地

区 WRRF 综合碳足迹的案例研究是估算 WRRF 脱碳潜力的一个很好的例子

(Maktabifard et al., 2022)。表 4.2 显示了位于美国内华达州里诺的先进水回收设

施以 113 000m³/天的速率运行的典型化学品消耗和估计的间接排放。该设施包括

用于氮和磷控制的先进处理以及基于氯的消毒(Lacroix et al., 2020)。 

该设施处理每立方污水因使用化学品而产生的总间接排放（范围 2）约为 0.24 

kg CO2e。使用甲醇进行三次反硝化是该设施最大的排放源，处理每立方污水相

当于排放 0.14 kg CO2e。因此，该设施的最大脱碳潜力可以通过寻找内部碳源来

替代甲醇，或优化整个设施中的 N 去除以最大限度地减少用于脱氮的甲醇来实

现。对收集的全规模数据进行的比较表明，添加化学物质（如明矾和甲醇）进行

反硝化和除磷的生物营养物去除设施会使污水处理的能耗/碳足迹增加一倍。表

4.3 显示了产能利用率和化学品使用对于单位污水处理的能源足迹的作用。 

表 4.3 美国五个 BNR 设施受产能利用率、处理水平和使用的化学品影响的能源足迹的变

化 

工艺类

型，参数 

5 步- 

Bardenpho

工艺 

3 步- 

Westbank 

阶段性氧化

沟 
3 步-BNR 

活性污泥工

艺及反硝化

过滤 

设计/实际

流量,  

m³/天 

37800/20800 39000/32000 45400/26500 113400/87000 26500/15500 

污水总氮 

mg N/L 
2.2 4.6 3.5 1.7 2.1 

污水总磷 

mg P/L 
0.2 (w/alum) 0.2 0.4 0.47 (w/alum) 0.27 (w/alum) 

甲醇 否 否 否 是 是 
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能源足迹

KWH/m³ 
0.55 0.55 0.18 1.01 0.84 

Mentzer et al.(2021)描述了一个案例研究，该研究调查了一种替代污泥处理

策略，该策略使得整个处理厂的化学品使用量减少和运营成本降低。这项研究的

主要目标是提高最终污泥的脱水能力，这些污泥被送往垃圾填埋场进行处置。在

该设施中，研究了厌氧消化中增稠 WAS 的旁路，以及消化的初级污泥脱水和未

消化的增稠 WAS 的联合。这种操作策略不仅减少了污泥脱水中聚合物的总用量，

而且消除或显著减少了其他化学品的使用，例如 Mg(OH)2（用于鸟粪石回收）、

用于调节 pH 值的硫酸以及回收时由于 N 含量较低的甲醇等。事实上，该策略

在增强厌氧消化能力方面，结果是显著的，它不需要处理脱水精矿，并减少了诸

如鸟粪石结垢、气体调节介质污染等操作问题。 

4.4 脱碳途径和未来展望 

WRRF 运营和流程优化的作用不仅对于满足设施的水质目标至关重要，而且

对于实现资源回收和可持续性目标也至关重要。对于现有设施，碳足迹存在于运

营活动中，因此存在脱碳潜力。尽管前面的讨论集中在 WRRF 中经过验证的脱

碳方法或可行的选择上，但未来的潜力在于升级和更新设计的操作和技术选择。

规划和设计未来的设施升级时考虑包括脱碳潜力在内的可持续性目标至关重要。

同时，为未来的脱碳追求开辟道路的早期胜利在于当前的运营。WRRF 及其相关

下水道系统脱碳潜力最大的主要作业领域如下： 

(a) 通过减少用水量和流入/渗入下水道，最大限度地减少污水稀释并提高污

水的能量密度。 

(b) 对浓度影响阈值低、高耗能的微量污染物进行源头控制，通过先进的处

理方法进行处理。这些包括药品、持久的化学品和人工纳米材料。 

(c) 盐度的源头控制，以尽量减少再生水的能源密集型提取以供再利用。 

(d) 有效的流量管理，以最大限度地减少设施的泵送和液压过载。 

(e) 碳捕获和磷回收，而不是能源密集型和化学密集型生物和化学过程。 

(f) 用于碳回收的完全甲烷捕获的厌氧处理系统。 

(g) 高效的曝气系统（如果不能用厌氧处理选项替代）提供氧气以满足过程
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的实际代谢需求，而不是提供低于 20%氧气传输效率的开放式罐曝气。 

(h) 通过工艺优化和技术选择来提高 WRRF 作业的密度。 

(i) 过程的在线传感和反馈/前馈控制，以实现处理目标、节能和最小化排放。 

(j) 通过过程的操作控制，最大限度地减少一氧化二氮和甲烷的排放。 

(k) 尽量减少和消除化学品的使用，尤其是在 WRRF 运营中产生具有高生命

周期温室气体排放的化学品。使用外部碳源（如甲醇和混凝剂/絮凝剂/聚合物）

在现有 WRRF 中具有直接的脱碳潜力。 

(l) 新的厂内改造，以更好地浓缩和污泥脱水，从而便于进一步处理或再利

用。 

(m) 通过操作和工艺的修改和优化，提高厌氧消化的沼气产量。 

(n) 优化异味控制、气体净化、厂内运输等辅助设施。 

尽管以上列出了潜力和机会的广泛清单，但通过对设施及其操作进行仔细的

碳足迹计算，可以优先考虑并解决 WRRFs 的整体脱碳问题。未来将有更多的

WRRFs 进行至少在范围 1 级别上的运营碳足迹核算，以便构建更多的全规模数

据，以对具有类似工艺应用、产能、资源质量要求和其他感兴趣的变量的 WRRFs

进行基准测试。这使得水务行业能够制定可在不同WRRFs之间进行比较的KPIs，

从而为每个设施设定脱碳目标。饮用水设施和 WRRFs 的碳足迹的异质性很大，

因此，更全面的设施的最佳实践可以在其他具有更高碳足迹 KPIs 的设施中实施。

例如，美国饮用水和污水处理设施能源消费产生的温室气体排放分别在< 0.1-0.8

和< 0.1-0.65 kg CO2e/m3 范围内(Zib III et al., 2021)。这样的合计值并不能反映设

施间异质性的基本现实。开展大规模水务行业脱碳的能力取决于是否有这种全规

模的数据和在工艺和整个处理厂层面脱碳的实际策略。 

如果不对设施操作人员和工作人员进行教育和培训，以了解和实施可行的脱

碳策略，就不可能在 WRRFs 和整个现有设施中的水务行业实现更广泛和重大的

脱碳潜力和积极影响。目标应该是清楚地展现运营成本降低、增强的处理性能和  

效率，以及它们如何通过各自设施的脱碳来为应对气候变化影响做出贡献。 
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第五章  利用厌氧消化平台回收能源和资源 
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5.1 城市污水资源回收设施中厌氧消化的现状 

厌氧消化 (AD)是一个很有前途的环境生物技术平台，它被集成到市政污水

处理基础设施中，用于美国和世界大多数城市的污泥处理。AD 提供了明显的好

处，例如所产生的沼气用作能源（作为热或电）、以鸟粪石或其他肥料产品的形

式从集中物中捕获有价值的营养物质、减少待处理的污泥量以及提高生物固体质

量，使其能够在土地上应用。然而，它在市政污水处理设施中的广泛应用受到阻

碍：工艺不稳定和故障，需要训练有素的人员进行工艺优化，气味问题，由于缺

乏碳信用或能源补贴，所生产的沼气或生物固体几乎没有经济回报。 

尽管存在这些挑战， 但 AD 无疑已成为中大型城市污水资源回收设施

(WRRFs)实现能源和碳中和的技术平台，尤其是对于每天超过 1.9 亿升的污水流

量的处理厂。AD 是 WRRF 的关键操作单元，能够回收锁定在污泥中的内部能

量，为设施的能源和碳足迹创造有利的影响，如图 5.1 中的能源平衡示例所示。 

如表 5.1 所示，几个 WRRFs 已经证明了采用侧流 AD 和可持续内部碳利用

的能源中和废水处理。值得注意的是，该清单仅限于美国的市政 WRRFs，这些

WRRFs 接受来自设施外部的废物并进行厌氧共消化，这使它们处于一个积极的

轨道上，以实现能源中和、有益的营养物质回收和沼气生产使用。 
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图 5.1 能量平衡分析基于从 WRRF 收集的实际数据并改编自 Shizas and Bagley (2004)。如

图所示，厌氧消化步骤是从 WRRF 中的污泥中回收内部能量的主要途径。需要注意的

是，17%的能量需求用于消化池的搅拌和加热需求，可以进一步优化以提高净回收率和封

存有价值的能量和碳。(a)初级沉淀池—能量平衡。(b)曝气池—能量平衡。(c)厌氧消化器

—能量平衡。 

本章的目的是回顾和总结当前关于污泥管理的知识，并为未来的实践提供基

础。本章重点介绍当前的管理实践如何帮助脱碳，污泥管理策略在实现公用事业

脱碳目标中的作用，以及如何应对污泥管理中的挑战（例如，新污染物、气味、

公众监督和不安）及实现这些目标。需要注意的是，污泥 AD 后残留的消化液也

需要进一步的处理和处置。新兴概念，即水-能源关系、循环经济和营养物交易，

是塑造未来污泥管理实践的重要脱碳工具。这些概念明显有助于减轻污泥管理造

成的社会财务负担，并克服生态问题和资源短缺。需要开发新的技术和方法来从

污泥中提取能量和营养物质，并提高工艺和能源效率。回收的能量和营养物质成

为公用事业的创收来源，并为他们赢得了作为污染治理责任方的声誉。反过来，

他们将成为有助于减少碳排放并实现水务行业脱碳的实体。可再生能源生产和资

源回收被列为污泥管理领域的工作，以实现污泥管理的连锁效益，并开展废物管

理的循环经济实践。本章最后有一节介绍公用事业脱碳的实施以及未来的战略和

途径。 

初级沉降 初级流出物
初级沉降

初级污泥

沼气

二级污泥

消化的固体

初级污泥

次级流出物

可忽略的能量（0%）

二级污泥
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表 5.1 美国城市污水资源回收设施(平均流量为 1.9 亿升/天)的样本清单，这些设施已证明

能源中和或能量正收益运行，并将碳转移到有价值的产品中进行内部或外部再利用 

设施 
平均处理能力 

MLD 

沼气利用-

HVAC/机械 

侧流碳捕获/转

移 *中试研究 

营养产物固定

（是/否，类型） 

东湾市政公用

事 业 区

（EBMUD），旧

金山， 美国 

238 
能量正收益运

行 

是，通过侧流发

酵进行 EBPR* 
否 

DC Water，美国 1450 
10MW（*67% 

能源中和） 

是，通过侧流发

酵进行 EBPR* 
N 和 P 用于林业 

得梅因地铁污

水回收管理局，

IA 

227 14000 MWh/年 NA 
生物固体用于土

地利用 

布法罗下水道

管理局，布法

罗，NY 

465 是 NA 
生物固体用于土

地利用 

Hyperion 处 理

厂，洛杉矶，CA 
1135 是 NA 

A 类生物固体用

于肥料 

萨克拉门托地

区县卫生区，萨

克拉门托，CA 

567 是 NA 
生物固体用于土

地利用 

斯 蒂 克 尼

WRRF，斯蒂克

尼，IL 

2840 是 
用于 EBPR 的初

级出水发酵 

生物固体；利用

Ostara®进行鸟粪

石 P 回收 

东南水污染控

制厂，旧金山，

CA 

212 是 NA 
生物固体用于土

地利用 

卑尔根城市公

用事业公司，小

渡口，NJ 

284 

是 

2.69 MW 内部

使用 

NA 
生物固体用于土

地利用 

埃塞克斯和联

合城联合会议，

伊丽莎白，NJ 

234 是 NA 
土壤改良剂或堆

肥 

鸟岛，WWTP，

布法罗，NY 
473 

是 

1-1.2 MW 来

自沼气+焚化

炉废气 

NA 
生物固体用于土

地利用 

科尼岛 WWTP，

布鲁克林，NY 
370 

可以用于消化

器加热 
NA 

生物固体用于土

地利用 

大都会锡拉丘

兹 WWTP，锡拉

丘兹，NY 

246 
可以用于热电

联产 
NA 

生物固体用于土

地利用 

NCSD #3，旺托，

NY 
246 是 NA 

生物固体用于土

地利用 
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设施 
平均处理能力 

MLD 

沼气利用-

HVAC/机械 

侧流碳捕获/转

移 *中试研究 

营养产物固定

（是/否，类型） 

NCSD #2 ，

Rockaway 东部，

NY 

208 
可以用于热电

联产 
NA 

生物固体用于土

地利用 

联合水污染控

制厂（JWPCP），

卡尔森，CA 

1135 是  
生物固体用于土

地利用或堆肥 

洛马角污水处

理厂，圣迭戈，

CA 

681 
是，6.4 MW

通过热电联产 
  

San José-Santa 

Clara 区域污水

处理厂，CA 

416 是 NA NA 

中央污水处理

厂，纳什维尔，

TN 

378 是 NA 
生物固体用于土

地利用 

注：这些信息是从 www.resourcerecoverydata.org 提供的数据库中筛选出来的，并基于相关标准做进一

步筛选，例如关于营养产品隔离的公开信息。在美国、加拿大和欧洲，有关利用 AD 工艺的 WRRFs 的能源

自给自足的详细信息见 Shen et al. (2015)。 

 

图 5.2 主要污泥预处理机制的总结，每种机制下都有可用的专利或商业平台，并用于世界

各地的市政、工业和农业污水装置。这里总结的主要结果来自 Kim et al. (2003), Khanal et 

al. (2007), Rittmann et al. (2008) 和 Burger and Parker (2013) 

5.2 需要对污泥进行预处理以提高厌氧消化的可行性 

厌氧消化之前的污泥预处理提高了厌氧能量转化的总速率。研究者对应用于

市政、农业和工业废水处理中的多种预处理技术进行评估，如图 5.2 所示。热、

化学、机械和电处理方法是最流行的污泥处理方法。污泥预处理的优点包括：（1）

增加固体颗粒的表面积，从而增加酶解的增溶作用；(2) 提高沼气产量；(3) 减少
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挥发性固体(VS)。与放入的固体值相比，甲烷、VS、可溶性 COD (SCOD)的最终

浓度是预处理性能和 AD 操作的指标。热预处理通常达到 100°C 以上(Chauzy et 

al., 2007; Eskicioglu et al., 2006; Haug et al., 1978; Kim et al., 2003; Pickworth et al., 

2005)。酸性或碱性化学品以及强氧化剂（例如臭氧和过氧化氢）已用于化学预处

理(Haug et al., 1978; Kim et al., 2003, 2007; Li et al., 2008)。超声波和微波通常用

作机械处理(Khanal et al., 2007; Kim et al., 2003; Nickel & Neis, 2007; Wolff et al., 

2007）。脉冲电场 (PEF) 作为一种电预处理方法应用于污泥处理(Lee et al., 2010; 

Rittmann et al., 2008; Salerno et al., 2009)。此外，各种预处理技术的组合也被研究

(Kim et al., 2003; Ki et al., 2015; Vlyssides & Karlis,2004)。然而，这些技术还需要

进一步的优化和经济性分析。许多文献显示使用几种预处理技术显著改善了 AD

性能(Carlsson et al.,2012; Carrère et al., 2010; Rittmann et al., 2008) 。特别是，

CAMBI™和 EXELYS™热预处理工艺已在世界各地的大型污水处理厂中运用，

以提高 AD 处理性能 (Carlsson et al.,2012; Carrère et al., 2010; Rittmann et al., 2008)。

热预处理过程通常在加压的条件下将 WAS 温度提高到 90–190°C，从而导致细胞

裂解和化学需氧量(COD)溶解增加(Kim et al., 2003)。 

然而，这些方法尚未广泛被全规模的设施采用，因为其净效益尚未得到证实 

(Rittmann et al., 2008)。新装置的投资和安装以及额外能源或化学品的添加会带来

严重的运营问题，如有毒副产品、气味、腐蚀或维护，并阻碍了扩大规模到全负

荷生产和商业化应用。 

热预处理带来意想不到的负面后果，例如顽固的溶解有机氮及其对沼渣的影

响；混合废液预处理过程的复杂性，例如，与预处理增稠的废物活性污泥相比，

增稠混合污泥的电导率导致脉冲电场预处理不可行(Lee et al., 2010; Zhang et al., 

2020)。 

5.3 城市污水处理厂厌氧消化的多样化组合—厌氧共消化的出现 

厌氧消化 (ACoD) 的出现使市政污水处理设施的厌氧消化 (AD) 配置多样

化。 ACoD 是同时消化两种或多种基质。早期对厌氧共消化的研究是为了促进

城市固体废物中有机部分的消化；被添加的污泥用于改善消化器内的环境条件来

增加沼气产量(Cecchi et al., 1988)。进一步的发展促进了一系列共基质的应用，以
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克服单基质消化的局限性并提高 AD 的经济可行性(Mata-Alvarez et al., 2000, 

2014)。在污水处理设施中运用 ACoD 可以提高沼气产量、更大程度地破坏固体、

提升缓冲能力、提高生物固体质量以及稀释有毒或抑制性化合物如重金属、氨和

钠等 (Hagos et al., 2017)。这些益处提高了 AD 的经济可行性，并有助于污水公

用事业的脱碳。 

5.3.1 理论上使用的基质 

理论上，以理想比例混合两种或多种基质会创造更好的操作条件，最终提高

沼气体积和甲烷百分比。因此，选择相容的共基质对于提供营养、水分和物理化

学操作条件的必要平衡以及增加微生物群落多样性至关重要。城市污水污泥具有

低 C:N 比、高氨和高碱度以及丰富的大量和微量营养元素(Tyagi et al., 2018)。与

城市污泥互补的常见共基质包括食物垃圾(FW)、隔油池垃圾(GTW)/脂肪、油和

油脂(FOG)，以及城市固体垃圾的有机部分(OFMSW) (Grosser & Neczaj, 2016; 

Tandukar & Pavlostathis, 2015; Tyagi et al., 2018; Yang et al., 2019)。这些基质提高

了 C:N 比，稀释了高氨和高碱度污泥，并且厌氧消化微生物生长所需的营养物质

含量低。因此，相比于以前仅供给城市污泥，城市污泥与 FW、GTW、FOG 或

OFMSW 的共同消化可能会提高消化整体性能。市政污泥与一些农业和工业辅助

基质的共同消化也已被探索，并且有望成为更强劲的生物甲烷生产的共基质

(Mata-Alvarez et al., 2014; Yang et al., 2019)。 

5.3.2 ACoD 的挑战 

当操作参数（包括正确的营养平衡、有机负荷率、HRT/SRT 和有毒化合物的

稀释）得到优化并考虑经济因素（例如操作成本、消化基质的储存和处理成本以

及基质运输成本）时，厌氧共消化才能取得成功(Tandukar & Pavlostathis, 2015)。

然而，在满足这些运行和经济条件方面存在挑战，会阻碍消化反应实现最大性能

目标。复杂颗粒物的水解速率是一个潜在的瓶颈，它们通常被认为是 AD 的主要

限速步骤(Pavlostathis & Giraldo-Gomez, 1991)。因此，水解速率对于确定消化速

度和确定废物的生物降解性至关重要。在评估基质相容性时，有必要将快速水解

底物与慢速水解底物配对以避免瓶颈(Hagos et al., 2017)。还有一些废物特定的瓶
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颈不利于共同消化。蛋白质浓度升高的潜在基质，可能对 AD 微生物群落有毒，

特别是对产甲烷菌(Amha et al., 2017)。富含脂质和长链脂肪酸的废物，例如 GTW 

和 FOG，同样也表现出毒性，这会导致消化反应失效而不是提高性能(Long et al., 

2012)。 

ACoD 的经济可行性来自于它能够使用单个反应器降解多种基质，并提高可

用于发电的沼气产量。确保减少基质的运输距离和存储成本对于提高经济效益也

至关重要(Tandukar & Pavlostathis, 2015)。一些研究已经成功证明了共同消化的经

济优势。Krupp et al. (2005) 研究了在超大尺寸消化池中与 OFMSW 共消化污泥

对生态和经济的影响。生命周期评估表明，与堆肥和单一基质消化相比，ACoD

在应对气候变化中更有利，当应用于更大的工厂时，其经济效益最佳。Pavan et 

al. (2007)和 Righi et al. (2013)在特定条件下，在农村地区的小型处理厂证明，共

同消化可以成为改善污水处理厂经济平衡的有益策略。需考虑的重要因素包括反

应器的大小、用于处理的基质的体积以及减少的运输和储存时间。 

5.3.3 目前关于 ACoD 的研究 

通过对共消化过程的研究、下游工艺的改进、从 ACoD 中回收营养物的探索

以及在应用可变特性的废弃物时用于预测功能的模型，ACoD 持续向前发展。对 

ACoD 工艺的研究旨在改善基质的表征，定义基质的理想混合比，并优化操作参

数，例如有机负载率。下游工艺改进的重点是提高沼气质量，特别是提高甲烷比

例、提高沼气脱水性和减少生物固体的气味排放(Xie et al., 2018)。碳、氮和磷回

收的综合技术也可以增加 ACoD 的优势，从而提高其经济价值。最后，研究者正

在努力改进 ADM1 以将其应用于共同消化工艺。改进共消化的 ADM1 模型有助

于预测在添加新的基质或改变操作参数时消化的性能(Hagos et al., 2017)。 

5.4 通过热电联产和进一步净化成管道燃气，以提高沼气的价值 

从厌氧消化中捕获的碳会产生有价值的气体产物，即沼气，其通常由 50%的

甲烷、50%的 CO2 以及其他气体和杂质如 H2S、氨、硫醇、硅氧烷和其他微量成

分组成。这为封存气态产物并加以利用创造机会，包括将其用于热电联产、通过

燃气轮机直接发电、将沼气升级达到天然气质量标准以用于管道输送，或将沼气

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

90 
 

用于运输行业等。尽管碳捕获具有明显的经济、能源和环境效益，但美国大约只

有三分之一的城市污水处理设施以甲烷形式回收碳，而在欧盟和世界其他一些地

区，这种做法的普遍程度大约是美国的两倍(Scarlat et al., 2018; Shen et al., 2015)。

本文将简要讨论这些场景。 

5.4.1 用于热电联产的生物甲烷 

该应用包括在有或没有其他燃料源的情况下在锅炉中燃烧沼气，以产生电力

和热量，热量可用于空间供暖和其他需要加热的操作。虽然实施能量的回收是污

水设施最成熟的选择，但这种方法面临一些挑战，包括由于工艺限制导致工艺效

率显著损失、仅适用于温带地区或较冷季节，以及未经处理的沼气导致腐蚀和设

备损坏。 

5.4.2 用于发电的生物甲烷 

通过利用朗肯循环在燃气轮机中燃烧沼气，可以将产生的沼气直接用于发电。

然而，这种选择存在重大瓶颈，主要是沼气杂质，尤其是硅氧烷对涡轮叶片的腐

蚀。有专门的研究，例如新型气体洗涤、生物气体处理和污泥预处理，集中在从

污泥中或从产生的沼气中去除硅氧烷，然后再送到燃气轮机(Dewil et al., 2006; 

Lee & Rittmann, 2016; Popat & Deshusses, 2008)。  

5.4.3 用于升级和管道输送的生物甲烷 

沼气越来越受欢迎的一种最终用途是使用先进的分离技术，如变压吸附 

(PSA)对其进行纯化，该技术可去除 CO2 和其他杂质，以生产纯度>90%的 CH4，

沼气升级后可注入天然气管道进行场外发电。关键瓶颈包括增加 PSA 的高成本

和生产天然气的低经济价值，尤其是在北美，因为天然气的现行价格较低，而且

缺乏足够的补贴来激励生产和净化。 

5.4.4 生物甲烷运输 

生物甲烷可用于现有的液化天然气(LNG)和压缩天然气(CNG)加油基础设施
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以及公共交通基础设施。净化沼气达到天然气标准是其作为燃料运输的先决条件 

(Augelletti et al., 2017; Kim et al., 2015)。另一种新兴的替代方法是使用纯化的生

物甲烷作为化学燃料电池中的电子供体进行电力生产，尽管提高其效率存在一些

瓶颈，例如由于沼气杂质引起的催化剂污染(Alves et al., 2013; Lanzini & Leone, 

2010)。 

5.4.5 沼气转化为有价值的化学品 

作为厌氧消化的副产品，挥发性脂肪酸(VFAs)是高价值的基础化学品。一种

捕获和再利用 AD 副产物的技术是通过选择性混合培养发酵来延长乙酸盐和其

他基于短链碳酸的化合物。这些中链(VFAs)化合物价值高，比醋酸盐和其他短链

VFAs 更容易从产品中提取(Steinbusch et al., 2011)。在稳态反应器中防止甲烷生

成的条件仍然是混合培养发酵的挑战(Agler et al., 2012; Steinbusch et al., 2011)。 

5.5 改变 AD 平台，以获取更多有机碳产品，同时实现污水回用和养

分回收 

全球气候变化、不断变化的经济格局以及对化学品和可持续衍生塑料的需求

增加，这些强烈的驱动因素可能很快将污水处理设施的碳捕获转变为现代污水资

源回收设施。短链和中链羧酸是厌氧食物网中的一种重要中间体，如果控制它在

生物反应器中积累到高浓度，则会促进甲烷生产。已经提出了几种策略来管理厌

氧消化中停滞的产甲烷作用，以促进水解和产酸产物的积累并通过随后的分离技

术回收。最近的研究表明，生物电化学辅助厌氧消化器不仅可以提高整体水解和

发酵速率，还可以通过热力学和动力学优势，通过电活性细菌选择性消耗乙酸盐

来促进更多高级有机酸的积累。AnMBR 中富含 H2的环境不仅可以阻止产甲烷，

而且还能促进二次发酵反应，从而导致更高阶的 VFA 合成 (Bhatt et al., 2020; De 

Vrieze et al., 2018; Jiang et al., 2018)。 

由于富含离子的溶液中 VFA 浓度低，从发酵液中分离 VFA 具有挑战性。因

此，传统溶剂和吸附剂的分离能力和选择性都会受到影响。在最近的关于提取的

文献中，已经报道了离子液体(ILs)用于提取 VFAs，并且一些离子液体(ILs)在提
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取效率方面已经优于传统溶剂。 ILs 在室温下以熔盐形式存在，完全由离子组成，

通常是电荷稳定的有机阳离子和无机或有机阴离子。一项研究得出结论，对于从

稀水溶液中回收短链有机酸，磷基离子液体是比传统有机溶剂更好的萃取剂。他

们通过使用磷基离子液体萃取低浓度乳酸溶液，成功获得了比大多数传统溶剂更

高的分配系数，采用两步萃取所得萃取效率为 98.4% (Liang et al., 2017; Oliveira 

et al., 2012)。研究还报道了离子液体介导的酯化反应从稀水溶液中提取低价值

VFA，VFA 的最终纯化需经过蒸馏或蒸发处理。基于膜的非反应性或反应性分离

集成厌氧消化器是一个同样有效的分离平台，已受到越来越多的关注(Zhu et al., 

2021)。  

5.6 能实现整体能量平衡或能量正收益的厌氧消化中的能源管理—

通过 AnMBRs 进行直接厌氧处理的案例 

除了产生富含能量的沼气外，通过厌氧消化平台对污泥进行二级处理也会产

生能量消耗。能量损失的来源包括消化池加热和预处理、消化后的污泥脱水以及

污泥运输。最近的研究已经证明了厌氧膜生物反应器(AnMBR)平台的能源需求

降低，该平台旨在通过直接厌氧污水处理，实现有价值的资源回收及甲烷形式的

主要能源产品，如图 5.3 所示，与采用厌氧消化进行二级处理的传统的活性污泥

相比。新兴 AnMBR 平台的进一步工艺优化将侧重于通过以高流速周期性脉冲喷

射而不是连续喷射，进一步降低结垢能量需求；初级生物反应器中的混合能量优

化。厌氧消化池能量优化可能集中在降低预处理成本、降低混合能量需求、提高

基于工艺的污泥脱水能力以及提高从所产生的富含甲烷的沼气中的整体能量捕

获效率。 
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图 5.3 净能量需求比较：(a)常规活性污泥；(b)用于甲烷和养分捕获的 AnMBR 平台 

5.7 塑造厌氧消化未来的技术经济和生命周期评估 

传统上，新兴技术的实际实验数据和生命周期评估(LCA)研究之间存在脱节，

大多数研究都分散地关注某一方面，只有少数研究试图缩小这一差距。绿色工程

原则被纳入设计/概念开发过程的后期，从而实现环境逐渐改善，而不是最小化

生命周期环境影响的过程路径。集成的技术经济和 LCA 平台能够主动指导具有

环境和经济意识的概念设计，旨在最大限度地提高生物能源捕获和碳回收的更高

价值形式，例如羧酸盐以及其他有价值的产品，例如营养产品和间接/直接饮用

水再利用。将 AnMBR 工艺用于生活污水处理，可以减轻目前由能源密集型传统

好氧活性污泥工艺产生的环境、社会和经济影响。对 AnMBR 进行了中试规模研

究，同时进行了技术经济分析(TEA)和 LCA，证明和验证了 AnMBR 技术与好氧

活性污泥相比，可实现更可持续的生活污水处理。 

通过我们对 AnMBR 平台的初步 LCA，支持了所提议的 AnMBR 平台的可

行性。图 5.4(a)显示了 AnMBR 处理方案与传统处理相比的环境影响。LCA 表明

常规处理是最可持续的系统，其次是情景 7。情景 7 是带有真空闪蒸罐甲烷回收

传统活性污泥

初沉池 曝气池/BNR

最终处理

河流

土地利用

污泥处理

沼气到共生产

总能耗 = 0.6 KWh/m³
总产能 = 0.11 KWh/m³

污泥

空气

筛网/砂砾清除

可回收营养的喷气式AnMBR

流入污水

细格栅

用格网筛 喷气式AnMBR

污泥

膜甲烷回收

总能耗 = 0.37 KWh/m³
总产能 = 0.26 KWh/m³

氨去除

污泥 流出物

磷/硫化物
混凝
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和硫化物去除的混合式 AnMBR，运行速度为 15 LMH(每单位膜表面积每小时的

处理水升数)，温度高于 25℃。先前的研究已经对改进 AnMBR 工艺子组件以最

大限度地提高能量回收率和溶解甲烷回收率进行了详细评估。很少有研究广泛评

估化学品使用、膜污染管理和溶解甲烷去除技术的作用。图 5.4(b)显示了实施 

AnMBR 的潜力，该方法通过减少(如果不是完全消除)硫化物和磷的化学去除，

实现总体环境影响小于常规处理。由于无需通过化学凝固进行化学物质去除，该

AnMBR 配置的全球变暖潜能值(kg CO2 当量)被从沼气中回收的生物甲烷所抵消。

情景 7 AnMBR 的桑基图（图 5.5）显示营养物去除部分是环境影响的主要贡献

者。 

我们研究的 AnMBR 系统的可行性也得到了初步 TEA 的证实。初步的分析

表明，在不分离挥发性脂肪酸（VFA）的情况下，去除甲烷和硫化物的混合 

AnMBR 的平均运营成本为 0.09 美元/立方米。在一个日处理能力为 22 730 立方

米的综合处理厂中，年运营成本为 781 300 美元。由于工艺改进以及化学品和能

源使用的相关减少，系统级优化有进一步降低混合式 AnMBR 的运营成本的潜

力。在建设成本上进行比较时，AnMBR 的建设成本（71 582 500 美元）与传统

的活性污泥（59 991 250 美元）相比更高。然而，需要注意的是，AnMBR 中回

收的增值产品等相关的收入没有考虑在内，加入后将显著降低运营成本。也可以

为侧流 AD 平台开发类似的场景，虽然与直接厌氧污水处理相比，预计产生的影

响较小，但是潜力巨大。 

 

相
对

影
响

（
%

）

01-气体-喷射的

05-P+GAC-液态的 06-P+混合式

02-GAC-液态的 03-混合式

07-P+混合式+AltCH4

04-P+气体-喷射的

08-传统的
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图 5.4 AnMBR 和常规处理方案在 15 LMH (F2)和>25°C (T1)时的相对影响，使用（a）和

未使用（b）氯化铁和 ACH 进行化学混凝去除硫化物和磷。b 中的影响与 a 中的情景 1 和

3 相关。表格来源于 Harclerode et al. (2020)。 

TEA 和 LCA 研究的结论确定了两个工艺子组件，即硫化物和除磷以及污泥

管理，它们推动了化学品的使用和残留物的产生，进而对环境和成本产生了影响。

此外，将初级沉淀和用于去除溶解甲烷的真空脱气罐相结合，最大限度地提高了

净能量回收率。硫化物是由自然发生的硫酸盐厌氧还原而产生的。以前的研究没

有考虑通过化学混凝、硫化物产生和去除的成本和环境影响。TEA/LCA 表明，

如果硫化物可以通过生物去除而不是化学混凝，则 AnMBR 相对于传统污水处理

可以具有更低的环境影响和运营成本。 
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图 5.5 情景 7 的全球变暖影响（kg CO2-当量/m3）评估桑基图，混合 AnMBR 与真空闪蒸

罐甲烷回收和硫化物去除在 15LMH 和超过 25°C 的温度下运行。图片来自 Harclerode et 

al. (2020) 

尽管我们的模拟过程中化学品对环境的影响很大，但我们预计这些影响可以

根据工艺优化研究和成规模的工艺应用显著减少。因此，与传统工艺相比，最终

的集成 AnMBR 设计有可能对环境产生更低的影响，同时还能回收增值产品。 

5.8 未来的脱碳战略和路线图 

经过全面验证的破坏性预处理技术已经出现，尤其是热水解，但是更需要将

脱碳潜力与经济可持续性密切结合，同时还要克服技术上的意外后果，例如顽固

的氮。需要有利的技术、经济和政策突破，才能使生物甲烷发电广泛被北美污水

资源回收设施选择，而其他地方的做法需要考虑更可持续的框架。AD 平台的脱

碳潜力可以通过开发技术平台来最大化，该技术平台可以通过羧酸盐平台或其他

类似的合成路线以更高和更有价值的方式固定碳。 

健全的技术经济和生命周期分析需要与当前和未来的 AD 配置密切结合，以

实现碳捕获和整体资源回收的最大化。  

情景7
混合式 AnMBR+AltCH4

进行初级处理

初级处理 二级处理 营养物去
除

沼气处理 溶解性甲
烷去除

消毒

活性炭 柠檬酸 电 氯化铁 水 聚合氯化
铝

热 次氯酸钠

图例

箭头 盒

影响
抵消

处理方案对全
球变暖的相对

贡献 处理情景 处理过程 工艺组件

二氧化碳
当量足迹
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5.9 实现循环经济的厌氧消化技术  

污水处理的传统目标主要围绕保护环境和人类健康。这些目标是通过传统的

污水处理技术实现的，例如活性污泥处理法。传统技术一般不包括资源回收概念。

由于资源消耗有限，当前的线性经济本质上是不可持续的(Puyol et al., 2016) ，这

引发了对循环经济的需求，其中资源可以回收以可持续地满足全球资源需求，减

少或尽量减少对原始资源的开采，以及减少环境影响。循环经济的概念扩大了污

水处理的目标范围，包括全面的资源回收。通过将 AD 与其他先进处理技术结合

使用，污水处理有可能通过发电、营养回收和生产高价值化学商品，从能源消耗

工艺转变为产生利润工艺。 

传统活性污泥处理系统大约一半的电力需求专门用于为曝气池提供空气

(McCarty et al., 2011) 。使用 AD 平台可以生产用于热电联产的沼气和实现电力

的自给自足，并且在某些情况下会产生多余的电力(Batstone & Virdis,2014)。AD

的后处理可以回收磷和氮。磷是一种不可再生资源，可以通过沉淀或通过结晶生

成羟基磷灰石或鸟粪石的盐来回收(Battistoni et al., 2006)。氮的生产是能源密集

型工艺，可以通过从藻类或微生物中同化或通过将铵吸附到斜发沸石粘土来回收

(Batstone et al., 2015; Lim et al., 2019)。 
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第六章  基于微生物电化学技术平台的碳增值 

Jayesh M. Sonawane1, Zhiyong Jason Ren2 and Deepak Pant2* 
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6.1 引言 

世界经济增长目前依赖于化石燃料等不可再生资源。这些资源消费产生过多

的温室气体，引起全球气候变化，导致洪水和干旱、海平面上升以及更频繁的自

然灾害(Bhatia et al., 2019; Lu et al., 2018)。全球 CO2 排放量已增加到约 355 亿吨，

CO2 的捕获和利用成本很高(MacDowell et al., 2017)。与此同时，城市固体废物

（20.1 亿吨）和污水（约 1000 km3）等大量含有机碳的废物流也因高昂的处置

和处理成本而成为主要的环境挑战 (Kaza et al., 2018; Unesco, World Water 

Assessment Programme, 2012)。另外，这些富含碳的废料（固体、液体和气体）

可以频繁地重复使用。在这种情况下，可以生产增值能源和产品，以增加该过程

的价值，并改变废物计价行业。最近，美国能源部生物能源技术办公室 (BETO) 

报告称，美国从食物垃圾、粪便、油、脂肪、油脂和污泥中产生了 5000 万吨有

机废物。结合含碳气体废物，总共可以回收 2.6 千万亿英热单位的可再生能源

（DOE 2017）。已经开发了不同的技术以实现碳增值，包括生物化学、光化学、

电化学和热化学工艺，它们都具有各自一些优势和特定的挑战（DOE 2017）。 

微生物电化学技术（MET）是一种平台技术，利用电活性微生物催化生物电

化学反应，从废碳材料中产生能量(Wang & Ren, 2013; Zou & He, 2018)。在这个

过程中，氧化和还原反应首次在合适的环境条件下分别产生。该工艺的主要优点

是电极既可以用作电子受体(阳极)，也可以用作电子供体(阴极) (Jiang & Zeng, 

2019; Pandey et al., 2016)。与其他只有一两个功能的环保技术相比，MET 平台非

常灵活，多年来开发了几十个功能。几乎所有的 MET 反应器在阳极都有一个共
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同的原理，其中可生物降解的基质，如污水和食物垃圾，被微生物氧化并产生电

流(Wang & Ren, 2013)。电流可被直接捕获用于发电（微生物燃料电池，MFC）

或用于生产 H2 和其他增值化学品（微生物电解电池，MEC）(Logan, 2008)。此

外，这些来自有机废碳的电子也可用于阴极室减少二氧化碳并生成有机或无机化

合物，实现碳捕获和增值的双重好处。微生物电合成 (MES)和微生物电解碳捕获 

(MECC) 是 MET 中的两个流行工艺，可以将阴极 CO2 和阳极有机废物直接转

化为产品(Lu et al., 2015; Rabaey & Rozendal, 2010)，而电发酵（EF ) 是另一种 

MET 工艺，它使用电位来调节不同产品的发酵过程(Nevin et al., 2010)。 

6.2 微生物电化学碳增值的原理 

6.2.1 在 MES 和 EF 中生物催化 CO2捕获和转化为有机化学品 

MES 和 EF 的工作原理如图 6.1 所示(Jiang et al. 2019)。在 MES 中，电活

性微生物使用固体电极（阴极）作为电子供体，使用 CO2 作为电子受体进行电

合成。电子转移机制可以是直接的，也可以由 H2 或其他氧化还原剂介导。尽管

一些电活性微生物，如地杆菌和梭状芽孢杆菌，已报道在环境条件下通过导电纳

米线或 c 型细胞色素直接利用细胞外电子转移(DEET) (Lovley & Nevin, 2011)，

电子梭，如原位生成的 H2 或其他小分子，如甲酸盐和黄素，被认为在电子转移

介质中发挥重要作用(Blanchet et al., 2015)。 

相比之下，EF 中的电极并不是唯一的电子源。相反，它通过调节氧化还原

电位 (ORP) 和 NAD+/NADH 比率来影响自驱动发酵的通量(Moscoviz et al., 

2016)。细胞外 ORP 对应于电解质中存在的电子的活性，NAD+/NADH 比值代表

细胞内 ORP，它控制基因表达和酶合成以实现整体代谢活性。因此，调节反应

器中的氧化还原电位会影响发酵途径和产品谱系。 

EF 可分为阳极 EF 和阴极 EF。在阳极 EF 中，电极是从微生物基质氧化中

接收电子的电子受体。对于 EF 阴极，工作电极是电子供体，微生物可以根据氧

化还原电位来合成不同的产物。电极和微生物之间的电子转移可以是双向的。尽

管如此，与 MES 相比，在 EF 反应器中发酵细菌和电活性细菌之间的共养相互

作用被发现，并且占主导地位并发挥重要作用，这主要是由于需要降解废料中存
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在的复杂有机物(Choi & Sang, 2016)。 

 

图 6.1 微生物生态系统 (MES)和电发酵 (EF) 原理示意图：(a)MES 减少 CO2。(b)在阳极

EF 中，工作电极（阳极）接受来自微生物的电子。(c)在阴极 EF 中，工作电极（阴极）

为微生物提供电子。图片基于之前的研究重绘，征得 Jiang et al. (2019)的许可。 

6.2.2 MECC 中的 CO2捕获和矿化 

MECC 反应器与其他 MET 具有相同的阳极反应，通过微生物氧化废弃的

有机碳，以实现污水处理和电子提取（Lu et al., 2015; Zhu & Logan,2014）。然后

电子被阳极接受并通过外部电路转移到阴极，在那里它们将水还原以产生 H2 和 

OH-。这种操作会在阳极和阴极之间产生 pH 梯度，阳极由于 H+的积累酸性增

强，而阴极由于 OH-的积累碱性增强。据报道，不同的反应器设计利用这种 pH 

差异来溶解硅酸盐矿物（例如硅灰石 CaSiO3 或粉煤灰），从而在阳极或单独的

酸室中释放金属离子（Na+、Ca2+、Mg2+等）(Lu et al., 2016; Zhu et al., 2014)。然

后金属离子在阴极室中与 OH- 反应形成金属氢氧化物，其随后与 CO2 反应导

致自发捕获 CO2 并转化为稳定的碳酸盐或碳酸氢盐产物。图 6.2 展示了 MECC

的两种反应器设计；两者都实现了良好的 CO2 捕获效率，同时具有 H2 生产和

污水处理能力(Huang et al., 2016)。稳定的金属碳酸盐和碳酸氢盐被收集并现场用

于碱度补偿，用于硝化和消化、改善活性污泥的沉降特性，或用于环保用途

(Sherrard, 1976; Wett et al., 2004)。 

阳极 阴极

工作电极

产物

对电极
氧化产物 还原产物

有机废物

工作电极 工作电极
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图 6.2 微生物电解碳捕获(MECC)系统原理示意图：(a)能够进行原位 CO2捕获和矿化的综

合系统。(b) 一种用于分离酸、碱生成和碳化反应的系统（Lu et al. 2015; Zhu &Logan, 

2014）。 

6.3 基于 MES 的碳化合物增值 

微生物电合成利用来自污水有机物的低成本电子源来捕获二氧化碳并将其

转化为增值有机产品。MES 工艺一般采用天然菌群，在复杂环境中的应用比纯

培养菌株或非生物电催化具有更高潜力。此外，在太阳能发电的产量和产品转换

上，与植物和光合微生物(<1–3%)相比，这种自我维持的生物催化剂具有高选择

性和产量(>10%)(Blankenship et al., 2011)。它不需要高温或高压，因此它在利用

可再生电子减少二氧化碳方面表现出良好的潜力，从而形成循环生物经济(Bian 

et al., 2020)。 

自从第一个研究，报告了利用二氧化碳和微生物在电极上的电子产生有机化

合物的可行性(Cheng et al., 2009; Nevin et al., 2010)，在了解微生物电子转移、开

发可扩展反应器、测试不同的微生物菌株和菌群、评估 MES 碳增值的经济可行

性和环境影响等方面取得了显著进展。污水被认为是可再生电子的主要原料来源，

也与二氧化碳排放减少相关。由于已发现产甲烷菌和产乙酸菌在 MES 反应器中

占主导地位，因此 CH4 和乙酸是 CO2 还原的主要产物。然而，许多其他具有更

高碳数的有机化合物也被报道了。Wood-Ljungdahl 途径被称为自电性细菌的初级

代谢，其中乙酰辅酶 A(acetyl-CoA)是从 CO2 中产生各种有机化合物的关键中间

产物，包括甲酸、丙酸、丁酸、2-氧丁酸、乙醇、异丙醇、丁醇和异丁醇。图 6.3

电源

电阻

有机物

阳极

阴极

脱盐

酸 碱

矿物碳酸化

泵
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显示了乙酸和丁酸的产品滴度和产率在这些年来的变化，可以发现乙酸和丁酸的

最高浓度分别为~ 12 和~ 3 g/L，在过去几年没有明显的改善。相比之下，生产速

度的提高缓慢，最高的乙酸产量约为 700 g/m2/d (Prévoteau et al., 2020)。已知浓

度较低的关键原因与发酵产物产生的毒性、电活性细菌的缓慢生长和未优化的反

应器系统有关(Gildemyn et al., 2015)。 

 

图 6.3 基于 MES 从 CO2生产乙酸和丁酸的历史演变：(a)在阴极电解液中达到的最大浓

度。 (b)相对于阴极投影表面积的生产速率。绿色圆圈（乙酸），红色圆圈（丁酸）

（Prévoteau et al. 2020）。 

6.3.1 MES 中的甲烷或乙酸生产 

在所有转化中，电甲烷生成是 MES 中最早发现的 CO2 捕获功能之一，它

在污水应用中显示出良好的潜力(Cheng et al., 2009)。甲烷可以通过 CO2 还原产

生，既可以从阴极进行直接电子转移（方程式（6.1）），也可以通过中间体（例如 

H2）进行间接电子转移（方程式（6.2）和（6.3））(Mateos et al., 2020; Nelabhotla 

et al., 2021): 

通过电极的直接电子转移： 

 2 4 28 8 2CO H e CH H O+ −+ + → +  (6.1) 

通过 H2 的间接电子转移： 

 22 2H e H+ −+ →  (6.2) 
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 2 2 4 24 2CO H CH H O+ → +  (6.3) 

MES 的一个潜在应用是与厌氧消化 (AD) 相结合，因为 MES 可以提高整

体有机物去除率，同时通过将 CO2 转化为 CH4 来净化 AD 产生的沼气，因此

也提高了 CH4 的总产量和效率。研究表明，这种组合产生的气体中二氧化碳含

量低于 10%。图 6.4 描述了用实线表示的各种食物垃圾和用虚线表示的污水处

理厂，以及使用联合的 AD-MES 单元。处理厂污水中 COD 浓度范围为 1000 

至 8000 mg/L。污水被循环利用，以减少处理食物垃圾的处理厂入口进料中的总

固体。这种 AD-MES 处理厂可以减少污水中的铵、硫化物和 COD 浓度。此外，

通过使用最佳阴极电位和 pH 值，将 CO2 电化学还原为 CH4。这是通过降低废

弃物质的 pH 值来实现的，这使得沼气中存在的 CO2 能够溶解。此外，MES 必

须设计成使得溶解的 CO2 能够有效地与从阴极表面释放的电子发生反应的结

构(Nelabhotla & Dinamarca, 2019)。 

乙酸是 MES 的另一种流行产品 del Pilar Anzola Rojas et al. (2021)。乙酸可

在-0.28 V 的生物学相关条件下以电化学方式产生（方程式 (6.4)），略低于 CH4 

生成电位 (-0.24 V) (Rabaey & Rozendal, 2010)：  

 3 3 22 9 8 4HCO H e CH COO H O− + − −+ + → +  (6.4) 

 

图 6.4 AD-MES 综合处理厂装置（图重绘自 Nelabhotla & Dinamarca (2019)） 
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表 6.1 利用不同微生物菌株将 CO2转化为乙酸 

微生物 
电流密度 

（Am-2） 

库伦效率

（%） 

乙酸的生产速

率（Mm/天） 
参考文献 

Sporomusa 

-0.63 82 1.13 Nie et al. (2013) 

-0.48 86 NA Zhang et al. (2013) 

-1.7 89 4.68 Giddings et al. (2015) 

-2.1 85 0.17 Nevin et al. (2010) 

Clostridium 

ljungdahlii 
NA 88 0.013 Nevin et al. (2011) 

丰富菌种混

合培养 

10 35.45-88 0.12-3.96 Bajracharya et al. (2016) 

-44.89 30.25 3.06 Mikkelsen et al. (2010) 

10 16.2-49.4 1.31.3-6.3 Bajracharya et al. (2017) 

-200 84 NA 
Jourdin et al. (2016a),  

Jourdin et al. (2016b) 

-128 29.91 NA Mohanakrishna et al. (2015) 

10 40-50 1.3 Bajracharya et al. (2015) 

NA 61 11.67 Gildemyn et al. (2015) 

最近使用 MES 技术从 CO2 中产生乙酸（约 685 gm-2 day-1）是通过使用新

制造的电极和适应性微生物培养物实现的(Jourdin et al., 2015)。3D 电泳沉积电极

用作生物阴极，多壁碳纳米管层沉积在网状玻璃碳上。微酸性的 pH 值（~5.8）

增加了醋酸盐的生产速率，而电流的影响是单独发生的(Batlle-Vilanova et al., 

2015)。然而，在生物膜生长到特定厚度后，观察到了细菌生长减少。对于混合培

养系统，二氧化碳和电子的乙酸转化效率稳定且优越，平均分别为 98 ± 4 和 100 

± 1%。这些化合物的高生产率还取决于其他因素，例如水力停留时间。研究还表

明通过增加电池电压或改变不同的参数，如膜和电极电阻、浓度、pH 值和阳极

电位的变化，可以提高生产率(Blanchet et al., 2015)。一些人发现，由于悬浮（浮

游）细菌和生物膜细菌都参与了二氧化碳的还原过程，因此在连续模式下存在生

物量的损失。另外，浮游细菌的损失也降低了以连续模式运行的反应器的产量，

这是因为以形成生物膜的微生物代替浮游细菌。不断地将 CO2 通过培养基或使
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用碳酸氢盐作为进料，CO2 可用于产乙酸细菌。在接种物方面，许多研究使用厌

氧污泥，一些研究观察到电极表面向特定微生物科如梭菌科和假单胞菌科的显著

转变(Saratale et al., 2017)。文献中报道的其他主要微生物包括硫螺菌属、孢子菌

属、梭菌属、蒂氏菌属、弓形杆菌属、绿杆菌属、假单胞菌属、解糖酵母菌和脱

硫菌属(Zaybak et al., 2013)。表 6.1 总结了典型的 CO2 到乙酸 MES 参数和确定

的微生物培养物。 

6.3.2 氢在 MES 中的作用 

两种关于 MES 向内电子转移到微生物细胞的机制被报道。一些电活性微生

物如 Geobacter 被发现会产生导电丝和 c 型细胞色素，在特定氧化还原电位下

直接从电极获取电子(Lovley, 2011)。然而，许多研究报告称，原位产生的 H2 是 

CO2 还原的直接电子供体，具有更高的有机转化率，但确切的机制受阴极工作电

位的影响(Blanchet et al., 2015)。例如，一项研究评估了氢在 MES 阴极上形成的

产甲烷生物膜上电子转移中的作用。通过使用微型传感器结合循环伏安法检测原

位氢气的产生。 Cai et al. (2020) 分析了析氢动态，并证实了在微米级范围内阴

极附近存在与氢相关的电子转移，他们观察到在 58.10 微米厚的生物膜内形成

的古细菌和细菌的共定位群落与微传感器测得的氢梯度相关。 

由 MET 或其他可再生能源产生的低成本绿色电力提供动力, 氢气越来越

多地通过电解产生，氢气可作为不同趋化微生物的还原剂(Jack et al., 2021)。这些

微生物由可逆氢化酶组成，可氧化分子氢, 以将 CO2 还原为有机化合物，例如

甲烷、乙酸或丁酸(Ganigué et al., 2015)。除了在电极上电化学产生氢气外，氢气

还可以通过微生物发酵产生，特别是在与混合微生物群落一起工作的反应器中。

这种氢源允许 MES 系统在没有电力供应的情况下运行，从而使间歇运行成为可

能(del Pilar Anzola Rojas et al., 2018)。 

氢介导的电子转移被认为是一种重要的共享还原性当量的细胞外途径，以调

节生物膜活性的 MESs，并表现出比直接电子转移途径更高的反应器性能。直接

电子转移只能提供低电流密度，但电催化制氢是可调的。来自电极的氢气供应可

以随着电流密度的增加而增加，但由于与非生物制氢相比，它们的代谢速度较慢，

因此高产氢率不一定会导致微生物对 CO2 的高转化率。因此，MES 反应器中的
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氢气供应和消耗之间需要保持平衡。研究报告称，在电极发生剧烈析氢的条件下，

可以从电极上消除生物膜。此外，虽然电解水需要碱性条件，但在 MES 阴极中，

生物反应的 pH 值需要保持在中性附近。因此，可以通过将微生物气液接触器连

接到水电解池的下游来制造混合 MES 系统。 

6.3.3 MES 平台中 CO2的增值潜力 

MES 工艺为同时进行 CO2 增值和污水处理提供了一条有前景的途径。尽管

试点和全规模系统仍有待测试，但初步研究评估了使用 MES 平台生产不同化学

品的经济潜力和环境效益。图 6.5(a) 和(b) 显示，甲烷和乙酸等大批量生产的产

品具有更高的总产品价值和市场规模(Jiang et al., 2019)。尽管如此，具有较高单

位价值的产品，例如 2-氧代丁酸，可能由于其较高的单位价值而具有较高的利

润率。此外，小分子可用作前体，通过链延长或合成来生产更高价值的化学品。

除了经济效益外，CO2 捕集潜力如图 6.5(c) 和 (d) 所示。根据不同产品的单位

摩尔数将使用不同产品所需的 CO2 摩尔量，从最大产率，可以看出碳数较高的产

品具有较高的转化率。整体 CO2 转化潜力在很大程度上取决于化学品的生产率

和世界市场规模。由于碳数和转化率的良好结合，醋酸盐（近 10 吨/m³·年）比

其他化学品具有更高的市场潜力。这样的分析为二氧化碳捕获潜力提供了很好的

见解，这可能会导致额外的碳信用额。  
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图 6.5 从经济和碳利用方面初步分析 MES 的 CO2增值潜力。对于每个圆，Y 轴值确定中

心的位置，而 X 轴值确定半径。半径范围对 Y 轴没有意义。(a)MES 反应器中产生的不同

化合物的产品价值，通过将单价乘以最大生产率计算得出。(b)生产的每种化合物的世界市

场规模与它们的单价。(c)不同产品的 CO2转化潜力，这是通过单位转化率乘以每种化合物

的最大产量来计算的。(d)基于 MES 中每种化合物产量的 CO2转化的世界市场规模（图重

绘自 Jiang et al. (2019)）。 

6.4 通过电发酵对碳化合物进行增值 

电发酵 (EF)是一种利用电化学影响微生物代谢的过程，但与 MES 不同，其

主要目的是调节发酵途径，将有机废碳转化为更高价值的产品。在阳极电发酵中，

工作电极 (WE)充当阳极并接受有机废物产生的电子以形成氧化的最终产品。相

反，工作电极在阴极电发酵中提供电子，充当阴极以提供还原产物。NAD +/NADH 

比率代表细胞内 ORP，因为细胞内氧化还原稳态，控制基因表达和酶合成用于整

体代谢活动。因此，如果人为调节氧化还原电位，则可以调节发酵途径以产生不

同比例的产物（Jiang et al., 2018）。 
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6.4.1 阳极和阴极 EFs 的机理 

阳极 EF 使用电极作为电子接收器来提高产品选择性和生产率。从理论上

讲，系统中可以使用任何可生物降解的基质，并且产品特性可能会因原料、接种

物和操作条件而显著变化。当需要产品升级时，可以利用阳极 EF。已经提出使

用电极来代替其他电子受体，例如氧气，以实现目标产物的产生和节能。然而，

由于 EF 本质上仍然是一个发酵过程，因此产品主要是 H2、酒精和挥发性脂肪

酸。对于转基因菌株或混合培养物，其他产品如乙酰丙酮，赖氨酸、聚-β-羟基丁

酸 (PHB) 和 2-酮基葡萄糖酸也已被报道(Jiang et al., 2019; Nikhil et al., 2015)。

例如，可以通过调节阳极电位和自分泌介质的浓度来增强阳极 EF 中的 H2 产

生，尽管需要仔细平衡 H2产生和随后的产甲烷菌消耗 (Chandrasekhar et al., 2014)。

乙醇可以使用工程化细菌菌株（如 Shewanella oneidensis）从甘油中生产，其滴

度可能高于混合培养发酵中的(Russell et al., 2015)。在 0.6 V 下，Ralstonia eutroph

的活性也可以在这样的系统中形成 PHBs 等更高价值的产物 (Nishio et al., 2013)。 

在阴极 EF 中，电极用作氧化反应的直接或间接电子源，以调节产物选择性

和生产率。这导致细胞内 NADH 含量增加并减少最终产物。例如，将+0.045 V

的工作电位施加于巴氏梭菌时，阴极 EF 用于刺激甘油产生 1,3-丙二醇(1,3- pdo) 

(Choi et al., 2014)。类似的产品也可以通过使用混合培养基来实现，工作电位被

认为是形成微生物群落的决定因素，因此也是代谢物分布的决定因素。例如，通

过将起始工作电位从 -0.8 V 降低到 -1.1 V，优势群落从 Veillonellaceae (56–72%) 

变为梭菌科 (55–57%)，伴随着产品从丙酸盐转变为 1,3-PDO (Xafenias et al., 

2015; Zhou et al., 2013)。 

6.4.2 EF 与厌氧消化的协同作用 

电发酵在改善价值定位或厌氧发酵、消化方面具有良好的潜力。考虑到 AD 

是一个没有外部电子受体或能源输入的封闭系统，在生物转化过程中，生成物

(CH4)的每电子吉布斯能变化比其他任何有机化合物都要低，趋于达到热力学平

衡。在这种情况下，EF 提供了一种调节发酵途径的新方法，通过使用外部电极

作为替代电子源或电子汇来控制纯的或混合培养系统的氧化还原电位，改变电子
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转移过程，从而塑造微生物群落和活性以提高所需产品的产量和速率。 

如果沼气是目标产物，EF 或电极可以增加 AD 工艺的稳定性并加速产甲

烷（图 6.6）。AD 工艺对应于由微生物联合体进行的一系列氧化和还原反应。已

知种间氢转移(IHT) 在连接有机基质降解和产甲烷过程中发挥关键作用。然而，

在用于甲烷生产的 EF 系统中，许多研究都观察到了种间电子转移(IET)。电极

不依赖于 H2 介导的电子转移，而是直接促进共养微生物之间的 IET 过程。发

酵细菌、产甲烷菌和电活性微生物构成了主要的共养群落。最近，研究发现 EF

中氢化产甲烷菌的丰度比常规 AD 增加了 17 倍，而乙酰化产甲烷菌的组成几乎

保持不变(Gajaraj et al., 2017)。研究提出假设，CO2 还原是甲烷生成的主要途径，

其中电子由电活性细菌提供，如 Geoobacter 降解有机酸或从阴极收集电子。此

外，由于阴极上产氢量的增加以及随后产氢甲烷菌的利用，IHT 也会增强(Villano 

et al., 2017)。例如，Liu et al. (2019)发现通过将碳刷电极引入厌氧消化，VFA 浓

度比常规 AD 控制下降得更快，表明加速稳定。在低电压(0.8 V)条件下，甲烷产

量增加了 26.3%，顶空甲烷含量增加了近 30%。群落分析表明，电流刺激了产氢

甲烷菌的生长，阴极处出现了低丰度的地杆菌。然而，乙酸甲烷菌仍然占古菌群

落的很大一部分。 

 

图 6.6 带有电极以实现电发酵的厌氧消化/发酵系统示意图（图重绘自 Zhao et al.

（2020）） 

沼气

排出

DIET过程的产甲烷菌

DIET过程的互养共栖
有机化合物

原料

导电材料
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虽然 AD 生产可再生沼气，但由于沼气价值低以及对其温室气体效应的担

忧，它在经济可行性和环境问题方面面临挑战。抑制产甲烷作用的最新进展允许

重新调整 AD 工艺以抑制产甲烷作用并促进短链 VFA 和醇的生产，因为此类

产品不仅自身带来价值，它们也是生产更高价值的化学前体，例如 PHB、生物燃

料、中链脂肪酸 (MCFA) 和单细胞蛋白 (SCP)等化学物质(Zhu et al., 2021)。通

过控制 EF 反应器中的氧化还原电位，可以影响发酵途径并随后调节产物谱系。

最近的研究证实，电化学电位控制对天然菌群厌氧发酵产物分布具有调控作用。

Jiang et al. (2019) 揭示了在-1.0、-0.6 和-0.2 V（相对于 Ag/AgCl）的不同工作电

位下的产物光谱特点，其中电子由阴极流到阳极。当施加-0.2 V 的工作电位时发

现，电极电位比开路电位（-0.55 V）更正。因此，当电子流向电极时发生阳极电

发酵反应。相反，当施加的电位比开路电位（-0.6 和-1.0 V）更负时，就会产生

阴极 EF 条件，其中工作电极成为电子源。结果表明，更多的负电位导致更高的 

CH4 积累，而更多的正电位表明产甲烷活性受到抑制。例如，在中性 pH 值下，

将电势从 -1.0 增加到 -0.2 V 会大大减少 68% 的产甲烷作用和 58% 的乙酸

生成。丁酸产量增加 25%，而丙酸浓度保持稳定。实验室研究表明，通过比较最

终的发酵产物和底物，可以获得 61-78% 的碳回收率和 70-87% 的电子回收率，

并根据工作电位的差异调整每种产品的谱系。由于 EF 被认为是一种受电化学

影响的自发发酵，因此工作电极的电子消耗或贡献对电子平衡的贡献有限，能量

消耗较低。 

6.5 MECC 中的 CO2矿化 

与 MES 和 EF 不同，MECC 使用阴极上的碳酸盐化学物质，将 CO2 转化

为碳酸盐或生物碳酸盐。迄今为止，大多数 MECC 研究都是在实验室规模上进

行的，但有几家公司正在努力扩大系统规模。与生物 CO2 减排相比，MECC 的

效率和产量都很高。例如，一项现场研究报告称，通过使用工业废水作为电解质，

高达 93% 的总 CO2 被捕获并转化为碳酸盐(Lu et al., 2015)。这包括污水中有机

氧化产生的 CO2 和引入系统的外源 CO2。这意味着 MECC 可以变成负碳并捕

获比其产生的更多的二氧化碳。有机物去除率在 56-100%范围内，据报道，由于

阴极室产生高速氢气，捕获的 CO2 的净能量增益为 -2 kJ mol-1。已经测试了不
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同的工艺，包括使用工业 CO2 源(5-15%)和空气中的环境 CO2 与离子交换树脂结

合进行预浓缩。另一项研究分别在两个单独的反应室中收集酸和碱溶液。酸用于

溶解作为阳离子源的硅酸盐矿物，碱溶液用于捕获 CO2。酸和碱在实验室反应器

中生产，生产效率分别为 35% 和 86%。大约吸收的 44%二氧化碳被固定为碳酸

镁或碳酸钙(Zhu et al., 2014)。 

MECC 工艺可用于市政污水和工业废水，尤其是盐度较高的污水。与传统微

生物电化学工艺的性能受限于市政污水中的低电导率和碱度不同，MECC 在硅

酸盐和 CO2 溶解过程中增加了电导率和碱度，因此不需要碱度修正。此外，该工

艺有利于碳酸盐沉淀，因为它减少了出水中 TDS 的积累。 MECC 应用的一个

理想例子是香港市，该市使用超过 2.7 亿 m³的海水为 600 万人冲厕，这导致了

高盐度污水的排放。超过 21 个城市正在考虑采取类似做法来解决淡水短缺问题

(Lee et al., 2015)。其他含盐污水，如石油和天然气采出水和燃煤电厂污水，也是

理想的市场，由于它们具有高导电性和缓冲容量，已被测试具有高效率性。这些

污水中存在的高浓度金属阳离子，例如 Ca2+、Mg2+、Na+、Sr2+和 Ba2+，有助于

碳酸盐沉淀。此外，粉煤灰可用作替代硅酸盐的阳离子源，实现粉煤灰碳酸化、

CO2 捕获和矿化、盐水污水处理的多组废物管理(Lu et al., 2016)。 

MECC 工艺捕获污水处理过程中产生的 CO2，并从其他来源（例如烟道气，

甚至可能来自空气）中捕获更多的 CO2。这为水资源回收设施(WRRF) 和附近的

二氧化碳排放行业（如发电厂、水泥厂和炼油厂）带来了显著的协同效益(Lu et 

al., 2015, 2018) （图 6.7）。有趣的是，其中许多设施与主要的 WRRF 位于同一

地点或附近。污水处理设施可以帮助捕获和固定附近点源排放的二氧化碳，并产

生碳排放权，排放方可以通过避免使用昂贵和能源密集型的 CCS 系统来节省成

本，同时仍然符合 EPA 关于减少碳污染的要求。发电厂产生的富含钙/镁的飞灰

可用作硅酸盐补充剂，以促进 CO2 矿化。对于附近没有点源的 WRRF，MECC 

可以帮助从好氧或厌氧处理过程中捕获 CO2。当该工艺与市售离子交换树脂的预

浓缩工艺相结合时，即使是空气捕获也是可行的(Huang et al., 2016)。  
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图 6.7 (a)配备 MECC 的水资源回收设施(WRRF)和 CO2点源之间的互惠关系示意图。

(b)CO2点源和 WRRF 共址示例，可在北京、上海、纽约市和丹佛实现碳捕集利用互补(Lu 

et al., 2015, 2018)。 

研究还对 MECC 系统进行了初步经济分析，发现减排一吨 CO2 的净成本

可能为 48 美元(Lu et al., 2015),，这是根据 CO2 捕集成本（资金加运营成本），

潜在的成本补偿（氢气和污水处理的收入），并通过减少污水处理和商业氢气生

产（天然气重整）的化石燃料消耗来避免二氧化碳排放。这一净成本远低于采用

地质储存 CCS 的燃煤发电厂估计的 70-270 美元/吨二氧化碳，也低于使用化学/

热方法(大约 1000 美元/吨二氧化碳)或硅酸盐非生物电解溶解法(86 美元/吨二氧

化碳)直接捕获空气二氧化碳的成本(Cornils, 2020; House et al., 2011; Rau et al., 

2013)。应该指出的是，尽管 MECC 具有为污水行业提供显著的节能和碳效益的

潜力，但仍需要进一步的工作来更好地了解技术障碍并优化系统设计、操作协议

和应用。 

6.6 展望 

微生物电化学技术为同时处理废物、资源回收以及二氧化碳捕获和利用提供

了一个多功能平台。虽然这项技术尚未全规模应用，但本章旨在总结水和污水处

理的不同工艺和脱碳机会。我们认识到在捕获二氧化碳和回收资源的同时满足和

平衡多个目标并满足不同的处理需求具有挑战性，因此本章提供了几种可行的方

法来实现这种操作。与其建造新的分离系统，不如通过安装电极来升级现有的反

应器，如曝气池和厌氧消化器，以实现多功能和过程强化（ElMekawy et al.，2016）。 
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MECC、MES 和 EF 基于不同的机制，产生不同的产品，因此可以根据不同的目

的改装成不同的系统。例如，EF 可用于提高沼气产量，MES 可用于产生 VFA，

而 MECC 将有助于改善污水的碱度。 

实现负碳、正收益的污水处理是可能的。尽管如此，仍需要技术开发和实施

以及更详细的技术经济、生命周期和社会经济分析，才能了解这些技术的潜力。

第 1 章介绍了 MECC 加微藻替代传统厌氧-缺氧-好氧活性污泥系统的假设示例，

并表明这种转换可以潜在地将污水处理转变为具有正收入流的碳捕获和增值过

程（Lu et al., 2018）。 
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7.1 引言 

氮管理是水务行业的一项关键职能，对于保护受纳水体是必不可少的。本章

探讨水资源回收设施(WRRF)脱氮过程中的脱碳潜力。氮主要以有机形式和氨的

形式存在于污水中，大部分有机氮在处理过程中水解成氨。氨通过氧化(硝化)和

还原(反硝化)或厌氧氨氧化(anammox)转化为氮气从污水中去除。控制氮转化的

方程式主要有： 

自养硝化： 

由氨氧化细菌 (AOB)催化的亚硝化（氨氧化）过程为（产量为 0.15 gVSS/g 

NH4
+ −N）： 

 
4 2 2 3

5 7 2 2 2

1.019 1.41 0.074 0.019

0.019 2 0.981

NH O CO HCO

C H O N NO H H O

+ −

− +

+ + +

→ + + +
 (7.1) 

由亚硝酸盐氧化菌 (NOB)催化的硝化（亚硝酸氧化）过程为（产量为 0.07 

gVSS/g NO2
-−N）： 

 
2 4 2 2 3 2

5 7 2 3

0.009 0.457 0.035 0.009 0.009

0.009

NO NH O CO HCO H O

C H O N NO

− + −

−

+ + + + +

→ +
 (7.2) 

异养反硝化： 

脱氮第一步为（产量为 0.36 gVSS/gCOD，甲醇）： 

 
3 3 4 3

5 7 2 2 2 2

0.521 0.056 0.056

0.056 0.296 0.985

NO CH OH NH HCO

C H O N NO CO H O

− + −

−

+ + +

→ + + +
 (7.3) 
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脱氮第二步为（产量为 0.36 gVSS/gCOD，甲醇）： 

 
2 3 4 3

5 7 2 2 2 2

0.781 0.084 0.084

0.084 0.5 0.444 1.978

NO CH OH NH HCO H

C H O N N CO H O

− + − ++ + + +

→ + + +
 (7.4) 

厌氧氨氧化（anammox）过程为（Strous et al. 1998）： 

4 2 3 2 3 2

2 0.05 0.15

1.32 0.066 0.13 1.02 0.26 2.03

0.066

NH NO HCO H N NO H O

CH O N

+ − − + −+ + + = + +

+
 (7.5) 

以上生物过程是本章的重点内容（见图 7.1）。通过 Haber-Bosch 工艺从氮气

中人工固氮是受氨肥需求的驱动。对于直接从污水中回收氨，目前正在进行实验

室和中试规模的研究，可作为一种潜在的更可持续的替代方案（Beckinghausen et 

al., 2020; Ye et al., 2018）。但就经济性而言，目前不存在与全规模生产的生物硝

化/反硝化相媲美的技术（Winkler & Straka，2019）。WRRFs 对进水（主流）氮

和设施内废污泥产生的氮（侧流）进行管理，脱碳方法也涉及这两种工艺。 

 

图 7.1 氮循环过程（缩写：硝酸盐异化还原为铵 (DNRA)；氨氧化生物 (AOO)，包括细

菌 (AOB) 和古细菌 (AOA)；亚硝酸盐氧化细菌 (NOB)；普通异养生物（OHO）） 

前言概述了与 WRRF 的氮去除过程相关的碳成本和脱碳潜力，随后对侧流

有氧环境

无氧化态

固定

缺氧环境

厌氧氨氧化菌

全程硝化菌
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和主流两种工艺的技术和配置进行了详细回顾和定量化比较。本文对目前关于

这一主题的研究进行了总结回顾，并对全面实施 WRRF 进行了案例研究。最

后，对该行业的发展路径和未来前景进行了展望。 

7.1.1 脱氮的碳足迹成本 

WRRF 的脱氮相关的碳足迹是由用于处理、能量回收、一氧化二氮排放、工

厂容量和处理效率的能源和化学输入驱动的。图 7.2 显示了执行生物碳、氮和磷

去除的 WRRF 常规概念框图。曝气、能量、碱和补充碳的典型输入和输出位置

以蓝色表示。通过快捷脱氮工艺可以减少这些资源消耗并增加能量输出。绿色圆

圈为潜在的快捷脱氮改进位置，分别为：A：碳捕获/转移；B：主流脱氮；C：主

流抛光脱氮；D：侧流脱氮。 

 

图 7.2 WRRF 常规概念图（典型的输入和输出以蓝色文本显示，潜在的快捷脱氮改进位置

用绿色圆圈标记） 

7.1.1.1 曝气 

在主流和侧流处理中，曝气（为硝化过程提供氧气）所需能量消耗大量资本

和碳成本。减少脱氮所需的曝气能量包括缩短硝化/反硝化过程和/或利用厌氧氨

氧化(普遍称为短程脱氮的策略的集合)。新型曝气策略，如间歇曝气或低溶解氧，

有可能减少曝气能量需求，并通过同时硝化-反硝化或专用缺氧期来改善反硝化。

流入物

初沉池

碱性，曝气（能源） 碳源补充

最终抛光二沉池

废污泥

能源

生物固体

曝气（能源）

初级污泥

固液分离

侧流

厌氧菌 缺氧 有氧的

流出物
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优化的曝气控制，如基于氨的曝气控制(ABAC)或控制氨和NOx (AvN)其中之一，

也允许更有效的曝气和减少能源使用。 

7.1.1.2 碱度 

好氧硝化会消耗碱，必须对其进行管理以保持 pH 值和碱浓度，从而有利于

相关生物体的成长。反硝化可以回收一部分碱，但通常还是需要补充碱，尤其是

低碱污水。因此，用于碱度调节的化学品的制造、运输、储存和使用会增加脱氮

的碳成本。脱氮策略通常会降低碱的需求。 

7.1.1.3 有机碳 

如果实施反硝化以减少氮氧化物的种类，则需要有机碳（或 COD）。反硝化

所需的 COD 可来自污水进水或外源（如甲醇、甘油等）。使用外源性 COD 不仅

会产生制造、运输和储存成本，而且 COD 最终会被氧化成 CO2，即产生额外的

生物量，必须对其进行管理。因此，使用外源性 COD 显著增大碳成本。虽然如

氢和元素硫等电子供体被认为更适合自养反硝化，但尚未在污水处理中大规模实

施（Di Capua et al., 2019）。 

最好使用污水进水中的 COD 进行反硝化，因为 COD 在处理过程中也是必

须去除的。如果进水中的 COD 用于反硝化，则减少或消除了使用外源性 COD 的

额外成本，并且用于氧化进水 COD 的曝气需求减少，因为氮氧化物可用作电子

受体。因此，有效利用进水 COD 对于减少整个过程的有机碳需求至关重要，为

了解决这一问题，已经实施了许多不同的工厂配置和曝气策略。此外，脱氮工艺

对 COD 的需求不是固定的，与曝气和碱需求一样，可以通过短程脱氮来降低对

COD 的需求。 

因此，脱氮工艺的净 COD 需求和进水 COD 利用效率决定了进水污水中特

定工艺的最低碳氮比(C/N)。降低所需碳氮有利于上游碳捕获和改变碳转移方向。

如果不首先降低脱氮所需的 C/N 比，由于需要补充外源性 COD，将使得上游碳

转移反方向进行。 

7.1.1.4 WRRF 的尺寸和容量 
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负责氨氧化的自养生物比 COD 和磷去除所需的异养生物生长得慢很多，这

决定了执行脱氮的 WRRFs 的设计和控制需氧固体停留时间 (SRT)。 WRRF 的

尺寸和容量与处理所需的 SRT 直接相关，较低的 SRT 要求提供更小的工厂设计

或增加现有工厂容量。因此，降低 SRT 要求可以通过允许现有工厂增加容量，

避免额外建设并减少新设施所需的储罐体积（以及相关材料和建设成本）来提供

脱碳潜力。此外，最大限度地减少运行 SRT 还可以最大限度地减少内源性腐烂，

进一步降低曝气能量需求，使得碳以废污泥的形式转移到能源生产过程中。 

较低的出水氨浓度需要更长的 SRT，氨浓度和生长速率之间的关系通常由 

Monod 函数表示。结合厌氧氨氧化的快速脱氮工艺，可将硝化过程中的 SRT 缩

短 20-60%，因为只有一部分（由工艺配置决定）进水氨被好氧过程氧化

（(McCullough et al., 2021）；剩余的氨与亚硝酸盐一起被厌氧氧化。虽然厌氧氨

氧化生物需要比好氧硝化菌更长的 SRT，但它们可以通过附加的生长系统保留下

来，例如过滤器、移动床生物反应器 (MBBRs)、污泥颗粒或固定生物膜―活性

污泥 (IFAS) 系统，允许更加紧凑的工厂设计。 

7.1.1.5 N2O 排放 

一氧化二氮(N2O)是一种在生物脱氮过程中排放的强效温室气体。N2O 可以

在硝化过程中通过 NH2OH 氧化或 AOB 反硝化产生，也可以在不完全（部分）

反硝化过程中产生（Ni & Yuan, 2015）。由于低 DO 浓度、间歇曝气、高亚硝酸盐

浓度和低 COD/N 比，快捷脱氮工艺比传统硝化 /反硝化更容易产生  N2O

（Kampschreur et al., 2009; Wunderlin et al., 2012）。在不影响脱氮性能的情况下，

可以通过修改曝气时间和最小化亚硝酸盐浓度等策略来减少好氧过程中 N2O 的

排放（Duan et al., 2020; Pijuan et al., 2014）。N2O 在缺氧过程中的缓解策略包括

最大限度地减少亚硝酸盐浓度，这可以通过外部碳源剂量来控制（Du et al., 2016; 

Song et al., 2015）。重要的是要减少 N2O 的产生，这样增加的温室气体产量就不

会抵消快捷脱氮过程所节省的碳（(Chen et al., 2020）。 

7.2 初级处理中的碳去除/转移 

在阐述主流脱氨化方法的优点时，以下陈述经常被其他文献引用: “主流脱氨
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化与传统的硝化-反硝化相比，部分亚硝化和厌氧氨氧化可减少 60% 的曝气，减

少 90% 的污泥产量和 100% 的有机碳添加量”（Cao et al.，2017；Jetten et al.，

1997；Mulder 2003）。正如 Daigger (2014) 所指出，脱氨化的效率完全取决于脱

氮之前碳是否被清除。如果碳没有被完全清除，碳将在好氧脱氮的过程中被氧化，

并利用曝气产生的能量生成更多的生物质。为充分利用主流脱氨方法的优势，必

须将碳转移，目前最好的方法是将碳转移到厌氧消化器中以回收能量。为除去

100% 的氮，还需要添加一些有机碳来减少由厌氧氨氧化产生的少量硝酸盐 

(Daigger 2014)。主流脱氨 A/B 工艺即平衡 A 阶段捕获的碳与 B 阶段脱氮所需

的剩余碳。如果利用 OHO 进行反硝化（例如在亚硝酸盐分流中）脱氮，要求在 

B 阶段进水过程中有可缓慢生物降解的 COD(sbCOD)（Regmi et al.，2014 年）。

厌氧氨氧化过程去除的氮越多，不仅脱氨化所需的碳更少，在该过程中还能转移

更多的碳。 

碳的去除可以用物理方法 (添加或不添加化学物质以增强凝结/絮凝) 或生

物方法实现。初级沉淀池应能达到除去 50-70% 的 TSS、25-40% 的 BOD 和 20-

35% 的 COD 的目标 (Tchobanoglous et al.，2003)，但初次沉降不能去除可溶性

物质和胶体。化学增强初级处理 (CEPT) 是在初级沉降过程中添加凝结剂和/或

絮凝剂，用物理方法增加碳的清除率。除此之外，CEPT（CEPT 也可用于化学除

磷）还能够清除包括一些胶体颗粒、50-80% BOD、45-80% COD 和 80-90% TSS 

(Tchobanoglous et al.，2003)。吸附-生物氧化 (A/B 过程) 中的高速率 A 阶段的

目标是为 B 阶段提供受控的碳负载，并通过分离 SRTs，在减少的总曝气池容积

和曝气能量的同时，实现低成本去除 COD (Milleret et al.，2012)。碳的去除也可

以通过厌氧处理来实现，这种方法具有巨大的潜力，因为在该过程中不需要曝气，

不产生甲烷，并且与好氧过程相比产生更少的污泥 (Delgado Vela et al.，2015)。

然而，由于厌氧微生物的生长速率比好氧的慢，厌氧处理需要更高的温度，因此

它常适用于热带和亚热带气候 (de Lemos Chernicharo & Von Sperling，2005)。 
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7.3 碳高效脱氮方法 

7.3.1 传统硝化/反硝化方法 

缺氧前反硝化工艺利用进水碳脱氮，例如改良的 Ludzack-Ettinger (MLE)。

该工艺受缺氧前的过程受进水 COD 的量、分馏以及最大内部再循环率的限制，

影响了氮的去除。一种更有效地使用进水碳的方法是利用分步进料工艺，其中进

水被分成多个缺氧区。此过程相较于单独的缺氧前反硝化作用更为复杂，但是可

以降低污水中的氮含量。在此过程中，为了使出水氮始终维持低浓度 (小于 5 

mg/L) ，通常需要根据流入的 C:N 添加外部碳。如果一个较小的工厂没有初级处

理，且具有较长的 “扩展曝气” , 分离 SRTs 可最大程度地提高内源性反硝化作用 

(例如某些氧化沟工艺)。 

另外，可以在最后一个缺氧区添加碳，并使用逐步进料方法来实现氮的去除，

也可以在 4 级或 5 级的 Bardenpho、UCT、VIP 等过程中与缺氧前反硝化相结合，

或者像约翰内斯堡过程添加第二个缺氧区来实现氮的清除。由于传统的硝化/反

硝化工艺对碳有需求，科研人员需要探索更为快捷脱氮技术。 

7.3.2 亚硝酸盐分流器和 PNA（NOB 筛出） 

在接下来的部分中我们将介绍两个不同的过程，即亚硝酸盐分流和部分硝化

/氨化 (PNA)，它们都依赖于 NOB 的选择。这两个过程产生的亚硝酸盐要么被需

要有机碳的 OHO 还原，要么被不需要有机碳的厌氧氨氧化还原。目前实现主流

脱氨的难点是 NOB 的选择和厌氧氨氧化的保留。在高浓度游离氨  (FA) 

(Anthonisen et al.，1976) 和高温条件下(Hellinga et al.，1998)，侧流过程中 NOB

更容易受到抑制。厌氧氨氧化菌在主流工艺中较难保留，因为较低的温度和较低

的氨浓度会导致生长速率减慢 (Kartal et al.，2010; Lackner et al.，2015; Ma et al.，

2016; Vlaeminck et al.，2012)。为使 AOB 在主流处理中优于 NOB，可制定以下

策略: 保留污水中的氨残留 (Pérez et al.，2014; Poot et al.，2016; Regmi et al.，

2014; Welker et al.，2016)，瞬态缺氧 (Gilbert et al.，2014a; Kornaros et al.，2010)，

间歇曝气期间的高 DO 浓度 (Al-Omari et al.，2015; Regmi et al.，2014)，低 DO
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连续曝气 (对于生物膜和颗粒系统) (Pérez et al.，2014; Poot et al.，2016; Sliekers 

et al.，2005)，从侧流过程添加 AOB (Al-Omari et al.，2015)，严格的需氧 SRT 控

制 (Regmi et al.，2014)，以及将主流生物质暴露于高浓度亚硝酸 (Piculell et al.，

2016b; Wang et al.，2014)，瞬时缺氧可以通过间歇曝气在时间上 (开/关曝气控制) 

和空间上 (交替的有氧/缺氧区)来实现。从短暂缺氧中选择 NOB 的机制包括酶

促滞后（Kornaros et al.，2010）、中间体抑制（Courtens et al.，2015；Soler-Jofra 

et al.，2021）和底物可用性（Gilbert et al.） al., 2014b)（限制有氧可利用的 NO2
- 

的量）。 

NOB 筛出方法取决于使用的系统类型，并且可以根据厌氧氨氧化保留的机

制分为两类。第一个是单个 SRT 系统，包括附着的生长生物膜系统 (Gilbert et al.，

2014b; Gustavsson et al.，2020; Laureni et al.，2016; Liu et al.，2018a) 和全颗粒系

统 (Gao et al., 2015; Lotti et al., 2014; Morales et al., 2016; Winkler et al., 2012)。另

外一个是双 SRT 系统，包括: 具有 AOB/NOB/OHO 悬浮生长、颗粒厌氧氨氧化

的混合系统 (Cao et al., 2013; Han et al., 2016; Wett et al., 2015)和在单独的悬浮生

长或生物膜反应器中具有 AOB/NOB/OHO 的两相系统，该系统是使用例如移动

床生物膜 (MBBR) 或颗粒污泥的完全缺氧的厌氧氨氧化反应器的系统 (Ma et 

al., 2011;  Regmi et al., 2016)。两阶段分流工艺的过程中，亚硝酸盐能够在厌氧

氨氧化过程中被反硝化，这样能够实现前面所提及的物料节省。好氧颗粒污泥和

生物膜系统可以利用颗粒/生物膜内部和外部的相对扩散阻力，在单个反应器中

可同时发展和生长不同的种群。然而，NOB 也有缺陷，该过程中不同的 SRT 无

法分开。最近，Anoxkaldnes 开发了能够通过限制生物膜深度在空间上排除 NOB

的塑料介质（Piculell et al., 2016a, 2016b）。其可在单级系统中使用，或者是在两

级系统的第一级中使用，根据使用情况不同能够控制不同的生物膜的厚度。 

NOB 超出所有配置的常见机制是通过使底物远高于限制条件来维持氨残

留以维持高 AOB 率。2015 年研究人员发现某些 NOB 能够将氨直接氧化成硝

酸盐，从而打破了两步过程达到硝化的惯例（van Kessel et al.，2015），这使得抑

制 NOB 的工作变得更加复杂。Comammox（完全氨氧化）是专门创造出来用于

描述该过程的术语（Van Kessel et al., 2015）。该途径的发现可能有助于解释为什

么 NOB 筛出如此困难。 
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7.3.3 部分反硝化/厌氧氨氧化 

NOB 的淘汰依赖于剩下的氨残留物，由于反应过程中总会有一些残留的 

NO3
-，因此需要经过处理以满足严格的流出物氮限制（Le et al.，2019; Regmi  et 

al., 2016）。最初，部分反硝化/厌氧氨氧化(PdNA)为两阶段 PNA 工艺的第二阶

段，在悬浮生长中部分亚硝化，然后是缺氧 MBBR(Regmi et al., 2016)。在两级

PNA 工艺中，需氧氨氧化和厌氧氨氧化工艺发生在两个独立的反应器中。由于 

NOB 的选择难以实现，一些 NO2
- 最终总是会被氧化成 NO3

-。通过在第二阶段

添加外部碳，除了去除 NH4
+ 和 NO2

- 之外，还可以去除 NO3
-。通过测试不同

的碳源（甘油、甲醇和乙酸盐）并增加氮负荷，能证明 PdNA 工艺稳健，可以通

过厌氧氨氧化途径去除大量氨（Campolong et al., 2018 ）。几个研究小组同时得

出结论，PdNA 是一种可行的替代方案，可以替代 NOB 进行主流厌氧氨氧化的

部分硝化（Campolong et al., 2018 ; Du et al., 2017; Le et al., 2019 ）。 

PdNA 要求部分氨在上游被氧化，要么在悬浮生长系统的单独区域中，要么

在抛光过程中的单独反应器中。PdNA 的一个好处是不会完全排除 PNA。如果亚

硝酸盐积累发生在 PdNA 区的上游，那么添加到 PdNA 区域以将 NO3
– 转化为

NO2
−的碳更少。换句话说，进入 PdNA 的 NOx 可以是所有 NO2

-、所有 NO- 或

两者之间的任何组合。值得注意的是，单级 PNA 与单级 PdNA 不同。如果生物

膜可以提供空间 DO 梯度，则部分亚硝化和厌氧氨氧化可以在同一个曝气反应

器中发生，但 PdNA 不能在有氧条件下有效发生，因此需氧氨氧化必须在上游的

单独区域或反应器中进行。 PdNA 配置有两种类型：集成和抛光。 

集成是指 PdNA 出现在 BNR 工艺中的缺氧前区或后区，例如 Bardenpho 工

艺的第二个缺氧区。为了使厌氧氨氧化细菌的 SRT 比混合液的其余部分更长，

必须有某种厌氧氨氧化保留装置，例如筛网或水力旋流器来保留厌氧氨氧化颗粒，

或者厌氧氨氧化可以保留在介质上的生物膜 (IFAS) 中（Le et al.，2019）。抛光

是指 PdNA 发生在 BNR 工艺下游（二次澄清后）的单独反应器中，例如 MBBR

（Campolong et al.，2018）或深床过滤器（Cui et al.，2020; Fofana et al.，2021）。 
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7.3.4 主流脱氮技术的曝气、碱度与 COD 需求 

迄今为止提出的主流脱氮工艺（硝化/反硝化、亚硝酸盐分流、PNA 和 PdNA）

提高了资源效率。如前所述，通常认为快速脱氮（亚硝酸盐分流、PNA 和 PdNA）

会提高工艺效率，但这并不总是主流的处理方法。快速脱氮的效率取决于如何在

上游过程（碳转移）中管理进水 COD，以及如何在好氧/硝化过程中利用 COD。

Daigger (2014) 证明，尽管 PNA 用于除氮的氧气最少，但当进水 COD 完全用

于减少硝化/反硝化过程和亚硝酸盐分流过程中的 TIN 时，这些优势就会消失，

因为硝化所需的额外氧气被“回收”。McCullough et al. (2022) 将此分析扩展到了

包括碱度、是否补充 COD 以及 PdNA 过程。除了结合了产量和同化，这项分析

还包括了进水 COD 无法完全去除 TIN 的情况，这更准确地反映了大多数的

WRRF。这些结果总结在表 7.1 中。每个脱氮过程的曝气、碱度与是否补充 COD

取决于进水 COD 用于 TIN 去除的效率，该工艺要求与使用进水 COD 完全去除 

TIN 类似。当进水 COD 无法完全去除 TIN 时，不同的工艺会导致不同的效率。

因此，可以通过提高进水 COD 去除 TIN 的效率或者利用更有效的氮去除工艺

来实现脱碳。 PNA 是这些过程中效率最高的，但由于 NOB 的筛出，PNA 也是

最难实施的工艺。 而 PdNA 提供了较好的资源利用效率，且不需要 NOB 筛出。 

表 7.1 在硝化/反硝化、亚硝酸盐分流、PdNA 和 PNA 工艺中完全去除氮的曝气、碱度与

COD 补充需求 

    硝化/反硝化 PdNA PNA 反硝化分流 

减少 0% TIN

且有进水 COD 

所需氧气 (gO2/gN) 3.46 2.85 2.26 1.81 

所需碱度 (gHCO3/gN) 5.76 6.24 3.76 3.96 

补充 COD (gCOD/gN) 4.96 3.24 1.94 0.67 

减少 50% TIN

且有进水 COD 

所需氧气 (gO2/gN) 2.64 2.31 2.03 1.79 

所需碱度 (gHCO3/gN) 4.66 4.9 3.66 3.75 

补充 COD (gCOD/gN) 2.48 1.62 0.9 0.32 

减少 100%TIN

且有进水 COD 

所需氧气 (gO2/gN) 1.82 1.78 1.82 1.78 

所需碱度 (gHCO3/gN) 3.57 3.57 3.57 3.57 

所需氧气 (gO2/gN) 0 0 0 0 
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7.3.4.1 碳转移的影响 

主流碳捕集方法的能力取决于进水 COD 、氮浓度、脱除氮所需的 COD（由

脱氮途径决定）和进水 COD 缺氧效率（COD 被缺氧氧化的比率）。由于较多的

进水 COD 在脱氮过程中被好氧氧化导致可用于反硝化的 COD 较少（进水 

COD 缺氧效率较低），因此需要更高的进水 C/N 比来维持脱氮过程，也可通过

使用碳效率更高的快捷脱氮工艺。 

图 7.3 显示了上游碳捕集过程（A-Stage 或 CEPT）中最大 COD 去除率与

每个脱氮过程的进水 COD 缺氧效率的函数关系（假设反硝化是使用进水 COD 

和典型的污水进水进行的）C/N 比 = 12.5)。例如，在进水 COD 缺氧效率为 60% 

的工艺中（另外 40% 的进水 COD 为好氧氧化），传统的硝化-反硝化、亚硝酸

盐分流、PdNA 和 PNA 将分别有 30%、60%、75 %和 90% 的上游碳捕获。随

着进水 COD 缺氧效率的降低，碳重定向的可能性降低，但仍然可以通过快捷脱

氮工艺增加碳重定向效率，尤其是使用 PNA。在传统的硝化-反硝化过程中，进

水 COD 缺氧效率必须 >40% 才能使碳捕获成为可能，低于此值将需要补充 

COD。 

为了完全抵消常规处理中的能源成本，必须在上游捕获至少 65% 的进水 

COD（Liu M., 2018; Liu Y.-J., 2018），而这在传统的硝化反硝化中是不可能的。

在脱氮过程采用厌氧氨氧化方法能够实现，并且只需要 45% (PdNA) 或 15% 

(PNA) 的进水 COD 缺氧效率。 

上游碳转移工艺还可以去除流入污水中的氮，以颗粒有机形式(CEPT)将有

机氮同化为生物质（A 阶段）。氮上游碳转移过程还提供了将碳重新定向到最有

利于其反应的过程中。捕获的 COD 发酵可产生富含挥发性脂肪酸 (VFA) 的出

水，可用于主流或侧流生物除磷或反硝化。 
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图 7.3 在常规和快捷脱氮工艺中完全脱氮的最大允许上游 COD 去除率，显示为处理工艺

中进水 COD 用于脱氮的效率的函数。由于进水 COD 被更有效地用于氮还原，可以在上

游 COD 分流过程中去除更多的 COD。快捷脱氮工艺可以在不影响脱氮的情况下实现更大

的 COD 分流/捕获。 

A 阶段过程中的去除率可能超过 10%，这些氮最终会流向污泥，在侧流过程

中可以更有效地对其进行管理。 

快速脱氮工艺可实现上游碳转移，提供最大的脱碳能力，因为脱氮所需的曝

气、碱度和碳需求可大幅降低，可通过减少 SRT 提高工厂产能，转移的碳可用

于发电、热或 VFA 工艺中其他需要碳源的地方。最大限度地有效利用进水 COD 

进行反硝化，这进一步降低了该过程的碳需求，并能够让更多的碳重定向。即便

碳重定向无法实现，快捷脱氮工艺仍可提高工厂产能并降低脱氮的外源碳成本。 

7.3.5 过程控制 

亚硝酸盐分流的氨与 NOX (AvN)的比率通过好氧部分来满足流出物中 NH4
+ 

与 NOX 的比率来控制。控制器还利用瞬时缺氧方法、高溶解氧、有氧 SRT 控

制和高残留氨浓度来维持 AOB (Regmi et al., 2014)。尽管开发 AvN 控制是为了

通过 NOB 筛出实现亚硝酸盐分流，但 AvN 和相关控制方法有可能提供比 

ABAC 更高的氮去除率。通过将排放物中的氨和 NOX 设为相等，或根据需要遵

守排放氨限制，指定 NH4
+/NOX 的比率略小于 1.0（一），AvN 控制利用可用的

来
水

C
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最

高
回

收
率
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流入有机碳仅氧化可反硝化的氨量。通过这种方法最大限度地提高了 COD 的利

用效率。 

在不添加补充碳的情况下使用 NO3
- 或 NO2

- 通过连续或间歇曝气来实现

异养反硝化。AvN 的另一个选择是斜率-截距控制概念，使用等式： NH4
+ = 

slope*NOX+ intercept。其中，slope 控制 NH4
+/NOX比，intercept 控制氨流出限制。

对于主流脱氨，随着更多的氮通过厌氧氨氧化途径去除，slope 的值会更大。在

两级 PNA 和 PdNA 系统的第一级中需要控制 NH4
+ 与 NOX 的比率，以满足

下游厌氧氨氧化的化学计量。 

7.4 实施快捷脱氮 

7.4.1 侧流处理 

来自脱水厌氧消化液的侧流循环比主流具有较高的氨含量、较低的 C/N 比

和更高的温度。较低的 C/N 比和碱/NH4
+比率使常规的硝化/反硝化作用对侧流脱

氮效率极低。同时，较高的氨浓度和较温和的温度下 NOB 筛出易于实现，使得

PNA 成为侧流处理的明智之选。任何利用异养反硝化（传统的硝化/反硝化、亚

硝酸盐分流、PdNA）的工艺对于侧流处理都没有意义，因为单级侧流 PNA 已

被证明是稳定可靠的，并且是最具碳效率的工艺。虽然侧流分流 (Hellinga et 

al.,1998) 和 PdNA (Sharp et al., 2017) 工艺确实存在，但 PNA 却是首选的治理

方案。截至 2014 年，全球有超过 100 例侧流 PNA 工艺的全尺寸安装案例

(Lackner et al., 2014)，迄今为止还有更多的成功安装案例(Cao et al., 2017)。 

7.4.2 主流 PNA/亚硝酸盐分流 

所有这些研究都是在中试和实验室规模上进行的，并且已经促进了两个全面

的实验：在主流 WAS （Wett et al., 2015）上使用截留筛对来自侧流的厌氧氨氧

化颗粒进行主流生物增殖试验以及报道过的在温暖气候中低 DO 的分步进料 

BNR 工艺中发现了 PNA（Cao et al., 2018）。如何在其他设备中重复成功并不是

很清楚（(Cao et al., 2018; Jimenez et al., 2020）。显然，NOB 筛出的稳定性、可靠

性和整体有效性正在限制大规模主流 PNA 的安装。 
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7.4.3 主流 PdNA 

由于主流 NOB 筛出的困难，PdNA 正在成为最稳定的快捷脱氮方法。在

PNA 研究过程中，部分反硝化/厌氧氨氧化或 PdNA 的替代途径已经被确定并展

现出几乎相同的优势，即其能够减少设施规模和运营成本，但可靠性更高，可实

施性更强 (Campolong et al., 2019; Le et al. 2019; Ma et al. 2016）。尽管从开始试验 

PdNA 到实现其全部优势花费了几年时间，但 PdNA 的全规模实施速度非常之

快。2018 年，当深床反硝化过滤器过渡到 PdNA 工艺时，第一个全规模实施是

在约克河处理厂实现的（Fofana et al. in progress）。 

7.4.4 部分反硝化/厌氧氨氧化（PdNA）案例研究 

约克河处理厂 (YRTP)是一个处理能力为 57,000 立方米/天的设施，具有筛

选、除砂、初级澄清和全好氧活塞流分步进料曝气池，而曝气池将在 2018 年夏

季被改造为具有在 AvN 控制下的限定缺氧区的两道分步进料 BNR，然后是深

床 PdNA 过滤器（图 7.4）。在此之前，该过程是完全硝化，接着便是过滤器中的

完全反硝化。 

 

图 7.4 位于弗吉尼亚州西福德的汉普顿路卫生区 (HRSD) 约克河处理厂 (YRTP) 

2012 年该设施安装了侧流 PNA 工艺，减少了到反硝化过滤器的额外甲醇

约 25% (Nifonget al., 2013)。 AvN 控制是通过曝气和分步进料控制的组合手动

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

139 
 

实现的。在二级澄清和中间泵送之后，配置了用于传感器驱动甲醇进料控制的深

床过滤器。过滤器的尺寸适合工厂扩建，额定流量为 114 000 立方米/天，硝酸

盐负荷为 0.4 kgN/m3/天和 5.9 m/hr。在目前的流量下(2021)，过滤器的平均流量

为 2.4 m/hr，负载不足。在反硝化过滤器中缺氧去除氨意味着在 BNR 工艺的上

游需要氧化的氨更少。因此，当 50% 的曝气量通过逐步进料转变为缺氧区以更

好地利用进水碳进行反硝化时，PdNA 过滤器能够弥补好氧 SRT 的损失（表 

7.2）。从完全硝化到两步进料的转变使得甲醇节省了约 60%。在实施两步进料后

不久，从完全反硝化到 PdNA 的转变使得甲醇额外节省了 50%（Fofana et al. in 

progress）。表 7.2 显示了每去除一个单位氮所节省的甲醇单位数。 

表 7.2 由于实施 PdNA 工艺，YRTP 产能增加，甲醇用量减少 

  BNR 工艺有氧 SRT（天） 过滤器 COD 添加/N 去除 (g/g) 

全硝化/反硝化 7.6 4.4 

AvN 对照 + PdNA 4.8 1.8 

7.5 结论与展望 

脱氮，特别是达到非常严格的排放限制的脱氮，是增加能源使用、化学品使

用（和所包含的嵌入能源）以及主要与混凝土罐和相关设备相关的资本的主要驱

动力。本章中提到的各种过程讨论了生物脱氮与脱碳相关的机遇和挑战。其他旨

在去除或回收氨的工艺，例如电化学、热处理或化学处理技术，可能会提供未来

的替代方案，但在此阶段这些技术仅限于实验室规模的研究。需要在整个工厂层

面进行优化，以协调碳、氮、磷的去除和回收，从而实现行业的脱碳。 

虽然通过尿液分离回收氮可能具有成本效益和实用性，但从污水中回收氮基

肥料仍然具有挑战性，因为生物脱氮的成本因为有捷径可走而有所下降，并且有

潜力回收氮的新兴技术目前与 Haber-Bosch 生产的氮肥相比，并不具有成本竞

争力。 N 回收通常仅限于生物固体和生物固体产品以及通过鸟粪石回收沉淀的

数量有限的 N 的土地应用。 

编写除氮技术进展总结的巨大挑战之一就是从处理技术的角度来看，每个设

施都是非常不同的。其他相关差异包括 TN 和 NH4
+ 限制、能源成本、化学品
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成本和“可用”容量。脱碳通常取决于起点或者工厂的基准条件，这是不能一概而

论或忽视的。 

例如，一个有严格的 TN 限制、五级 Bardenpho 工艺和没有有效的 DO 控制

的小型工厂有效的溶解氧控制（在溶解氧为 4-6 毫克/升的情况下过度曝气），可

以通过过渡到 ABAC 来获得相当大的能量并且补充碳化学效益。这似乎是一个

明显的改进。但是，我们必须小心，不能以牺牲工厂产能为代价使污水处理脱碳。

继续深入我们的例子，如果同一工厂将 ABAC 移动到 0.5mg/L 的平均 DO 设

定值，那么这意味着硝化能力会有所损失；在曝气池容积和二沉池面积方面，工

厂的有效容量降低。这通常是一种难以接受的折衷方案，即使该工厂的某些优化

显然是有保证的。 

在氮去除的背景下脱碳的目标必须始终考虑产能影响。从获得公用事业共识

和支持的角度来看，这一点至关重要。事实上，当我们的行业考虑先进的 N 去

除技术时，理想的方向是在提高有效产能的同时进行脱碳。这统称为集约化。这

在这里非常相关，因为推动快捷脱氮工艺可以提供脱碳的双重好处，而不会影响

产能，实际上会不会影响产能通常取决于基线情景，工厂产能的急剧增加和/或

过剩的好氧区产能可以专门用于厌氧区或预缺氧区，以更好地利用污水中的碳来

去除 N 和 P。集约化的真正关键是通过厌氧氨氧化将 NH4
+引导至缺氧氧化为 

N2，从而减少操作/设计好氧 SRT，同时确保能够满足可靠的较低的 TN 和 NH4
+

限制。 

侧流 PNA 流程可能是强化激励的重要且显而易见的部分。这些工艺现在已

经成熟且可用，但它们不是“即装即用”，仍然需要大量的操作人员关注和知识才

能成功运行。即便如此，遗憾也会发生。 

经过不止 15 年的研究，主流 PNA 大多不成功。几份全面测试和实施的报

告并未表明大量进水 NH4
+被引导至厌氧氨氧化。在某些情况下，中试和实验室

测试结果显示出其前景，但这并没有带来可扩展的技术。业界普遍认为，厌氧氨

氧化的低增长率可以通过使用生物膜和颗粒的选择性保留来解决。然而，事实证

明，对 NOB 进行一致和可靠的筛出是非常困难的，而且，这可能会因为混合气

体的存在而变得更加复杂。就我们现在所知，依赖 PNA 的合法主流厌氧氨氧化

技术几乎没有希望。也就是说，通过引导残余 NH4
+ 和 NO2

-到基于厌氧氨氧化
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的抛光工艺，定期利用 NOB 压制产生的不稳定和不可靠的 NO2
-，可以节约额外

的成本。 

主流 PdNA 可以提供利用部分反硝化或 NOB 淘汰期间产生的 NO2
- 的机

会，但更重要的是，它提供了可靠的性能和集约化效益。这里认为，考虑将 PdNA 

用于侧流处理没有意义，但它对需要低 TN 限制的情况，它对主流处理是很有

价值的。 PdNA 似乎最好以后抛光工艺的形式应用，或集成到分步进料 BNR 或 

Bardenpho 式工艺中的下游缺氧区。在这些抛光 PdNA 应用（缺氧区或二次后

处理）中，可能有 10-20%的进流 TKN 可用于厌氧氨氧化。从容量的角度来看，

这是一个巨大的好处，它提供了可观的节约运营成本的优势。现在的问题是，

PdNA 是否可以被进一步开发，以使更多的进流 TKN 被引导到反硝化作用。这

当然需要两件事—用污水中的 COD 进行部分反硝化，并可能进行一定程度的碳

转移。虽然好处可能永远不会像 PNA 那样多，但已经为主流 PdNA 奠定了基

础。 
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8.1 与水可持续性有关的全球磷消费和需求概述 

全球粮食安全依赖于持续的磷供应，但磷供应仅限于矿山中已确定的资源，

分布在少数国家。中国、美国和摩洛哥是主要生产国，分别占全球产量的 53%、

10% 和 10% (Jasinski, 2020)。关于目前已知的全球磷资源与其不断增长的需求

率相关的可持续性，文献中存在不同的信息。一些研究预测 P 的矿山储量将在

未来 50-100 年内枯竭(Dubrovsky et al., 2010)。其他人则表示，假设人均年生产

率（2006-2016 年）增加 4.44%，目前已知的储量足以满足几个世纪的需要

(Vaccari et al., 2019)。美国地质勘探局最近的一份报告表明，“磷酸盐岩不会立即

短缺” (Jasinski, 2020)。然而，目前的生产模式将使摩洛哥成为世界上唯一的主要

生产国，占世界已知储量的 71%，这将产生社会经济和政治后果。 

P 是肥料和日益扩大的生物燃料生产中重要且不可替代的元素。因此，它关

系到粮食和能源安全。这种有限资源的有限获取和全球稀缺性将成为下个世纪最

重大的挑战之一。另一方面，由于利用效率低下以及农业径流和动物粪便中的其

他损失，开采的磷损失了 80%。环境中的磷损失进一步导致广泛的富营养化。富

营养化是淡水损害的主要原因，对全球水安全构成威胁。例如，在北美，55% 的

水资源是富营养化的，造成了巨大的直接和间接费用(Anderson et  al., 2002)。直

接费用与污水处理厂以及城市和住宅径流管理等控制活动有关。在过去的几十年

中，外部间接费用稳步增加（仅在美国估计为 22 亿美元），涉及旅游和娱乐、商

业捕鱼、财产价值、人类和动物健康、饮用水处理设施、缓解和恢复活动(Dodds 

et al., 2009)。 

全球总磷流量（图 8.1）从采矿开始，大部分开采的磷（80% 的开采磷，25.4 

Mmmt.yr-1，包括回收的磷）用于农业目的(Rittmann et  al., 2011)。收获的作物要
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么用于牲畜，要么直接用于食品工业。工业应用以及用于动物饲料的洗涤剂和磷

补充剂的生产只占磷需求的一小部分(Liu et al., 2008)。由于各个加工阶段的大量

损失，只有 13-17% 的开采 P（3 Mmt.yr-1）最终被人类消耗。农业径流和侵蚀

等非点源造成的损失至少占开采磷的一半（>8 Mmt.yr−1）(Rittmann et al., 2011)。

全球进入水资源的磷负荷(2200 Mmt.yr-1)主要来自非点源（约 90%）(Cordell et al., 

2009)。农田使用中高达 30%的磷被施用于以前磷残留水平较高的土壤，这使土

壤成为环境中最大的磷库(Alewell et al., 2020; Bouwman et al., 2013)。土壤磷素积

累期长而含量有限，需要采取适应性管理策略来保护水资源。尽管非点源释放出

大量磷，但对这些源的管理相对较少受到重视。相比之下，从点源（包括城市污

水处理厂或密闭式牲畜养殖设施等工业环境）去除和回收磷的技术取得了更多进

展。 

 

图8.1 全球主要磷汇和磷源的质量流分析，描述了磷在循环过程中的显著损失。括号内的

值为年负荷，单位为百万吨，摘自Liu et al. (2008), Cordell et al. (2009) 和Rittmann et al. 

(2011)。与脱碳相关的不同部分都包括在相关的碳足迹核算中。河岸缓冲带的碳足迹和污

水中P的去除率分别来自Coats et al(2011)和Styles et al(2016)。在运输方面，碳足迹的核算

是基于粪肥需由柴油卡车运输40公里的假设。 

需要实施源—流域综合管理、遏制、处理和恢复策略，以减轻磷流动在各种

过程和介质中对环境的影响。整体思路要求考虑与各种综合干预措施相关的碳足

迹。 

例如，点源和非点源之间的磷排放交易正受到越来越多的关注，并有可能在

采矿（17.5）

河岸缓冲带：
-11.9 Mg CO2eq.ha-1年-1，
湿地（水槽内处理）

现场预防，
缓解措施
？ kg CO2-e.m-3

径流（8.0-19.3）

作物（25.4）

运输：0.2 kg CO2-e.kg-1-P
污泥/粪便处理

人（3.0）

牲畜（14.7）

牧场（12.1）

尿液源分离

污水（1.5）
污泥（1.2）
P去除：0.1 kg CO2-e.m-3
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不久的将来得到越来越多的实施。在这种情况下，采用点源处理装置的更严格的

污水排放要求来替代非点源管理设施，例如在水槽(向地表水道排放的区域)实施

人工湿地。类似碳限额和交易的例子是爱达荷州博伊西的迪克西排水设施，其中

磷排放交易实现了成本显著降低的综合区域磷管理(Macintosh et al., 2018)。由于

先进的化学除磷技术需要高碳足迹才能达到更严格的排放要求，协调性的排放交

易可能提供更可持续的处理手段。以往的研究已经量化了污水处理厂除磷过程的

显著直接和间接总碳足迹（例如，污水处理的碳足迹为 0.1 kg CO2-e.m−3 (Coats et 

al., 2011; Rahman et al., 2016)，是磷管理循环中的主要排放源）。这凸显了开发低

碳足迹技术的重要性。应评估磷去除策略的地方、区域、直接和间接影响，并确

定环境热点，以可持续发展为导向进行改进。 

8.1.1 磷管理和脱碳的潜在途径 

可持续的 P 管理只有通过多层方法才能实现，如图 8.2 所示。在最高水平上，

管理战略旨在通过提高利用效率和内部循环来减少磷的需求。避免的负担有助于

可持续的磷管理和减少直接和间接的碳足迹。例如，优化施肥时间、剂量和施用

技术可以减少农业中的磷需求。目前，粪便、作物残余物和污水被部分回收到农

田，总回收量估计占全球年度磷开采量的 60%。100%粪便回收可使全球磷需求

减少一半(Vaccari et al.，2019)。将再生肥料运送到施用地点是磷循环中碳密集型

的热点环节之一。粪肥浓缩、污泥脱水或磷提取等低碳足迹、经济实惠的新技术

将减少运输需求，从而改进磷管理脱碳方案。 

中级水平的管理是实施预防和遏制措施。对于非点源，诸如田间植被缓冲、

多样化种植制度、地下水位管理和景观管理实践等策略可以减少磷在环境中的释

放和运输。对于城市污水，家庭的源头分离减少了污水的量，可以减少曝气等过

程的能源需求。它进一步产生集中的废物流，实现更有效的 P/资源回收。尿液仅

占城市污水总量的 1%，但其磷含量却占总磷含量的一半以上(Maurer et al, 2006)。

最近的一项 LCA 研究表明，与传统的污水收集、运输和磷回收装置相比，综合

尿液分离和磷回收带来的环境负担更低(Hilton et al., 2020)。同样，对于非点源，

相对于覆盖式现场应用，在面积较小但磷损失最大的源区(称为临界源区)施用明

矾可显著降低成本(McDowell, 2015; Smith & McDowell, 2016)，同时由于较少的
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化学品使用可能减少减排工艺的碳足迹。一般来说，预防战略是较便宜和更可持

续的清除和治疗做法的选择。 

最低层次的是最昂贵和对环境影响最大的清除和恢复措施。这些策略是保护

水资源的最后一道防线，包括用于非点源的河岸缓冲带和湿地，以及污水处理厂

中的生物/化学除磷和回收装置。磷含量高的湿地表层提供了将流失的磷循环到

农田的机会。引入了生物增强型除磷装置的外部碳独立改造，其碳足迹比传统技

术更低(Wang et al., 2019)。新的处理方法和回收技术有待开发，以实现更可持续

的磷管理。目前缺乏对可持续性进行系统的比较分析，特别是对非点源磷管理实

践的可持续性比较分析。这种整体分析应引入和评估多层综合管理策略。 

 

图8.2 在多个层次上从点源或非点源进行P管理的各种技术。从提高利用效率的高级管理到

遏制处理和回收的低级管理，成本和环境后果可能会增加 

8.1.2 磷管理与政策：现状与实践 

根据技术的不同，我们将现有的 P 管理策略分类在一个多层框架中(表 8.1)。

这些策略是相互依赖的，通常被组合使用，以提供适当的磷管理。 

表 8.1 多层框架下现有的 P 管理策略汇总 

监管和激励措施 

洗涤剂磷酸盐禁令 

控制点源磷释放的出水排放限值 

污水处理厂升级的补贴和低息贷款 

实施最佳管理措施以减少 P 损失的补贴 

去除和回收

滨岸缓冲带

人工湿地

强化生物除磷

化学除磷

预防与控制

野外植物缓冲带

多种种植制度

地下水位管理

景观管理

邻界源区

源分离，尿液分离

成本
环境后果

效率提升
回收

优化营养负荷

粪便回收

作物残渣回收
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预防和遏制措施 

防止磷流失的技术 

下游磷的去除和回收策略 

关键利益相关者之间建立伙伴关系，以防止 P 损失 

技术援助、教育和外联行动，以满足减少磷削减的需要 

P 去除和回收策略 
从污水中去除和回收磷的技术 

为建立利益攸关方清除和回收磷的能力提供技术和财政援助 

在最高一级，监管方法（也称为命令和控制方法）是制定标准和限制，以控

制磷排放到水体中。对于点源，洗涤剂磷酸盐禁令和出水磷限制是两种主要的监

管方法。磷酸盐洗涤剂禁令，旨在限制从家庭到污水处理设施的磷负荷，已经在

美国的几个地区和州实施。在美国，1994 年开始在全国范围内自愿禁止在洗衣

液中使用磷酸盐(Litke, 1999)，随后在 2010 年 7 月，17 个州禁止使用高磷酸盐自

动洗碗机洗涤剂(Cohen & Keiser, 2017)。在欧洲，国家议会于 2011 年下令在 2013

年 6 月之前禁止在洗衣液中使用磷酸盐，并在 2017 年 1 月之前禁止在洗碗机中

使用磷酸盐(欧洲委员会，2011 年)。对洗涤剂中磷酸盐浓度进行监管的其他国家

包括澳大利亚(2014 年)、巴西(2008 年)、加拿大(2010 年)、中国(2009 年)和日本

(1979 年) (Chong et al., 2019)。 

以奖励性支付、补贴或低息贷款等形式的经济激励是鼓励采取措施或行动减

少点源和非点源磷排放到环境中的自愿方法。在欧洲，欧盟的共同农业政策(CAP)

向减少化肥使用、采用有机农业措施和促进生物多样性的农民提供绿色补贴。

2019 年向欧盟农民提供了 579 亿欧元的支持(European Commission, 1962)。在美

国，现有的自愿农业计划包括美国农业部向农民实施了环境质量激励计划(EQIP)

和保护技术援助计划(CTA)，以鼓励开展营养管理实践。EQIP 向农业生产者提供

财政和技术援助，以解决自然资源问题并实现环境效益。CTA 项目旨在为土地使

用者提供技术援助，帮助他们规划和实施包括养分管理在内的保护系统，以改善

空气、土壤和水质。对于市政当局和污水处理厂，美国清洁水州循环基金(CWSRF)

贷款项目一直在提供贷款，资助绿色项目。截至 2014 年，CWSRF 计划已向社区

提供了 34902 个项目援助协议(1054 亿美元)。 

在中级水平上，预防和遏制措施是通过采用防止磷径流的技术、实施促进下

游磷去除和回收策略、建立关键伙伴关系和/或过渡性机构以及为利益攸关方建

设能力，更好地控制磷释放到环境中。提高利益攸关方能力的技术和财政援助，
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以及提高公众认识的环境教育和外联活动，可以鼓励受众采取行动，减少磷在环

境中的损失。例如，美国农业部向农民提供技术和资金支持，实施磷的最佳管理

措施，以最大限度地减少磷的源头损失，减轻磷的运输和与水中磷过量等有关问

题(Sharpley et al, 2006)。对于大型区域问题，建立伙伴关系和/或建立衔接机构为

利益攸关方之间的协调提供了更好的平台。例如，切萨皮克湾项目作为一个桥梁

机构，汇集了来自联邦、州、地方、学术和非政府组织的利益相关者，以制定和

采纳支持海湾恢复的政策(Jones & Tippie, 1983)。作为同一项目的一部分，切萨

皮克湾流域内的各州同意将切萨皮克湾问题作为切萨皮克 2000 年协议的一部分

纳入学校课程。 

最低水平的磷管理是提供磷去除和回收技术。这些管理策略包括为研究提供

技术和财政援助，并采取改进的磷去除和回收措施。技术和财政援助对于构建从

废物流中清除和回收磷所需的知识和技能非常重要。 

为了控制污水处理厂向环境中磷的释放，许多国家都制定了相应的标准来规

范处理后城市污水中磷的浓度上限。规范欧盟国家处理过的城市污水质量的主要

法律是 1991 年 5 月 21 日的理事会指令（或所谓的污水指令）(Council of European 

1991)。在美国，《清洁水法》中创建的国家排污消除系统许可证计划是规定污水

处理后排放的主要法规。一般来说，决定处理污水中磷的限制浓度的两个主要因

素是污水处理厂的规模和接收处理污水的水体对富营养化的敏感性。欧盟成员国

总磷的限制浓度为 0.5-2 mg/L，美国各州为 0.1-1 mg/L，中国（太湖流域）为 0.5 

mg/L，加拿大为 1 mg/L (Preisner et al, 2020)。 

在欧洲，《欧洲绿色协议和循环经济行动计划》(Bianchini & Rossi, 2020)推动

了基于循环经济范式从废物流中回收磷的实践。由欧洲创新技术原材料研究所和

气候 KIC 资助的项目为波罗的海国家更可持续的磷管理提供了建议，付出实际

行动(Bianchini & Rossi, 2020)。例如，粪便磷是磷释放到环境中的主要来源之一，

其去除和回收技术可分为：（1）固液分离技术；（2）固体馏分的处理技术；以及

（3）液体段的加工技术。8.3 节列出了从动物粪便中去除磷和回收磷的选用技术

清单。已知 50 多种磷去除和回收技术方法已被开发用于城市污水处理(Egle et al, 

2016)。基于污水处理厂的接入点，磷的回收可通过：（1）直接利用污泥作为土壤

改良剂；（2）从水相中回收，在污泥脱水处理之前或之后回收；（3）从焚烧期间
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或焚烧后的污泥中回收(Egle e t a l ., 2016)。8.3 节列出了从城市污水中回收磷的

选定技术清单。 

总的来说，现有的磷管理方法的制定和实施都是为了减少磷流失对流域的负

面影响，它会加速淡水富营养化，造成水质损害(Litke, 1999; Sharpley & Tunney, 

2000)。在忽视碳足迹等整体环境影响的情况下，只专注于开发从废物流中几乎

完全去除磷的技术，将使其成本更高，也不可持续。在下一节中，我们将介绍用

于改善水质的现有和新兴磷管理实践，以及减少碳足迹的可能机会，以便决策者

选择最可持续的实践。 

8.2 点源和非点源磷的直接脱碳和间接减碳策略 

在包括农业径流、雨水、动物粪便、食品和食品加工废物、人类尿液和粪便、

城市污水和生物固体在内的 P 源-汇流动的各个点和水平上，都有机会减少直接

和间接碳排放。在需要直接碳输入的策略和技术中，可以实现直接脱碳或减少碳

输入，如污水处理厂的强化生物除磷，或利用植物固碳的技术/策略。间接减碳是

指那些在特定过程的整个生命周期中间接导致碳足迹减少的策略，例如通过减少

化学品和能源需求或减少运输。下一节将回顾去除和回收磷的现有技术和策略，

并确定在不同水平上对不同的富磷废物流实施这种技术的脱碳潜力。表 8.2 针对

不同的废物流确定了当前的 P 去除/回收工艺和减少碳足迹的机会。 

表 8.2 富磷废物流，目前的处理方法和脱碳机会 

 
富 P 废物

流 
P 去除/回收的方法 减少碳足迹的机会 

农业废

物流 

粪肥和其

他农业污

水 

• 排泄物的土地利用 

• 热气化 

• 鸟粪石的物理/化学沉淀 

• 厌氧消化 

• 增强生物除磷 

• 污水贮留池氧化 

• 人工湿地 

• 土壤碳捕获 

• 减少运输产生的温室气体排放 

• 减少化肥使用 

• 通过甲烷捕集实现能源回收 

农业径流 

• 源控制 

• 生态沟渠 

• 人工湿地 

• 过滤带和河岸森林缓冲区 

• 植物/树木的碳储存 

• 提升水质 

工业排 工业排放 • 物理/化学过程（如鸟粪石或 • 回收可再生能源和产品，如甲
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富 P 废物

流 
P 去除/回收的方法 减少碳足迹的机会 

放 磷酸钙沉淀、电化学除磷/回

收等） 

• 厌氧消化 

• 生物过程 

烷、氢气、电力等 

• 回收营养物质和有机物质用作

肥料 

城市废

物流 

城市污水 

• 生物过程 

• 化学过程 

• 物理/化学过程（如鸟粪石或

磷酸钙的沉淀） 

• 减少 EBPR 过程中的外部碳输

入 

• 减少曝气和/或搅拌的能量 

• 减少化学品添加 

• 整合资源回收（例如，回收养分

用作肥料） 

城市污水

污泥 

• 热化学处理 

• 厌氧过程（如厌氧消化、厌氧

膜过程） 

• 减少运输和能源使用产生的温

室气体 

• 回收可再生能源和产品，如甲

烷、H2、电力和其他 

• 回收营养物质和有机物质用作

肥料 

人体排泄 

• 排泄物的土地应用 

• 尿液分流 

• 减少运输和能源使用产生的温

室气体 

• 回收营养物质和有机物质，用

作肥料和化学品 

雨水径流 

• 渗透层（草坡和多孔路面） 

• 过滤系统（砂过滤器、植被过

滤带等） 

• 滞留/滞留盆地（干池、湿池

和内置式蓄水池） 

• 人工湿地 

• 防洪、减少市政抽水需求和能

源成本 

• 减少热岛效应—供暖和制冷能

源节约 

• 植被/树木的碳储存 

8.2.1 农业污水中的磷 

在世界范围内，农业排放，包括作物和牲畜、林业和相关的土地利用变化，

占人为温室气体(GHG)排放的 30%。事实上，根据政府间气候变化专门委员会

(IPCC)的数据，2005 年仅农业的排放量就达到 5.1-6.1 Gt CO2 eq yr-1，约占同年

估计的人为排放总量的 10-12%。 

此外，农业非点源通常被认为是富营养化水体中磷的最大来源(Dubrovsky et 

al., 2010)。农业活动产生不同的富磷废物流：农业径流，一种来自农场的非点源

污染，由暴雨期间农田的地表径流造成；此外，大规模畜禽农场中挤奶、动物清

洗以及冲洗溢出的饲料、尿液和粪便等的点源污水是主要污染来源。在美国，这
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些环节被称为集中动物饲养作业(CAFO)或密闭动物饲养作业。迫切需要减少农

业温室气体排放，同时控制水体中的磷负荷；而在农业富磷废物流的管理中确定

脱碳的机会是非常重要的。 

8.2.1.1 农业点源：脱碳的最佳管理实践 

全球 650 亿头牲畜每年产生大量粪便，其中的磷含量是农业活动年需求量的

10 倍(Naidu et al, 2012)。在土地上施用粪肥一直是一种推荐的管理做法，可提高

土壤碳的固存，并提供一种综合营养管理策略(Lal, 2004)，因为农业土壤确实可

以通过生成土壤有机碳(SOC)成为大气中碳的潜在汇，这也有助于提高生产力和

产品质量(Kundu et al., 2007; Rudrappa et al., 2006)。 

然而，土壤磷过剩和潜在的水资源污染是在集中式动物饲养作业(CAFO)的

地区施用粪肥的常见后果。粪肥运输超过 10 英里的距离是不经济的，通常不实

行。另一种常见的粪便管理系统包括未加盖的厌氧泻湖，已被美国环境保护署确

定为农场甲烷的最大来源(Owen & Silver, 2015)。这些例子清晰地表明，需要寻找

替代管理方法来解决农艺磷失衡问题，以便更有效地循环利用粪肥磷，同时减少

碳足迹。表 8.3 列出了除土地利用外，在肥料管理中回收磷和减少 GHG 排放的

策略和技术。 

表 8.3 在肥料管理链的每个步骤中回收资源和减少温室气体排放的策略和技术 

粪肥管理步骤 策略/技术 主要目的 主要收益 成熟度 

固液分离 带式过滤机 

将浆料粪肥分

成液体和固体

两部分 

• 减少氨和温室

气体的形成 

• 提高养分回收 

• 促进粪便处理

活动 

一般用于农场 

固体部分处理 

造粒 
使粪肥致密形

成颗粒 

• 方便处理粪肥

活动 

• 回收营养物质

和有机物质用

作肥料 

用于处理家禽

粪便 

堆肥 

将可生物降解

的有机材料转

化为腐殖质物

质 

• 回收有机质作

土壤改良剂 广泛应用于农

场 

液体部分处理 人工湿地 利用自然方法 • 改善水质 适用于能保持
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粪肥管理步骤 策略/技术 主要目的 主要收益 成熟度 

处理液体粪便 • 回收植物生物

量中的营养物

质和能量 

• 植物的碳储存 

湿润条件的农

场 

热化学转换 

利用热量将粪

便分解成气

体、碳氢化合

物燃料和木炭/

灰 

• 能量和营养物

回收 
在实验室规模

上开发和研究 

鸟粪石结晶 生成鸟粪石 
• 回收磷和一些

氮 

应用于实验室

和中试规模 

强化生物除磷 

在生物过程中

将散装液体中

的磷酸盐转化

为聚磷酸盐 

• 促进磷的回收 

应用于实验室

和中试规模 

8.2.1.2 农业径流：脱碳的最佳管理实践 

据估计，农业径流占世界各地湖泊和河流总磷输入负荷的 50-70% (Xia et al.， 

2020)。除了动物粪便外，农业径流的适当管理也是美国环境保护署(USEPA)和美

国农业部(USDA)关注的一大问题。 

在预防、遏制和去除三个层次上，各种农业径流控制技术被提出，以减少氮

和磷负荷。应用于农业径流的最成功的策略是保护性耕作和施肥管理(源头控制-

预防层次)，生态沟渠(过程控制-遏制层次)，最后是人工湿地、缓冲带和河岸林

(末端处理-去除层次)。 

保护性耕作可以固碳，众所周知，保护性耕作可以增加表层土壤有机碳(SOC)

含量(Lal & Kimble, 1997)。同时，农业径流中的磷流失也显著减少(Liu et al, 2014)。 

生态沟是通过吸附、沉淀、转化、植物吸收和微生物代谢活动去除农业径流

养分的工程系统。生态沟渠本质上与自由水面人工湿地相似(Nsenga Kumwimba 

et al, 2018)，因此在湿地植被内具有相同的碳汇脱碳潜力。 

河岸森林缓冲带和过滤带以及人工湿地通常用于过滤农业径流中的污染物

并防止其进入附近的水体。森林河岸缓冲带包括树木，这是其他过滤带通常没有

的，因此除了改善水质外，它们对长期的大气碳封存特别有效(Rheinhardt et al., 

2012)。 
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8.2.2 工业废水中的磷：脱碳的最佳管理实践 

造纸、发酵、酿酒厂、奶酪生产和其他食品加工业等行业产生大量富含有机

物和营养物的污水。例如，美国每年产生 1110300 L 的酒厂污水，其中含有 116

千吨磷。它们还排放了大量的温室气体。例如，乳制品加工是全球食品生产行业

中能源和碳密集度最高的活动之一，据估计每年排放超过 1.28 亿吨 CO2(Xu & 

Flapper, 2009)。大多数国家的环境条例规定，在安全处置工业废水之前，必须使

用适当的技术来降低磷含量。肉类和家禽、纸浆和造纸工业以及蔬菜、水果和果

汁工业的污水通常在泻湖中处理，这是温室气体排放的重要贡献源。 

EBPR 已被证明可以从各种类型的工业废水中去除磷，如食品加工污水(60-

100 mg P L−1) (Mulkerrins et al ., 2004)和牲畜污水(>100 mg P L−1) (Kishida et al., 

2009)。对于含磷和有机碳浓度远高于生活污水的污水，EBPR 的替代方案是先进

行厌氧处理以回收生物能源，然后通过厌氧处理出水中的鸟粪石沉淀回收磷

(Yuan et al., 2012)。从高强度工业废水中回收磷被认为是安全处置这些污水的可

行策略，也是农业肥料的来源(Altinbas et al., 2002)。 

8.2.3 生活废物流中的磷 

污水处理厂的生活污水收集和处理直接或间接导致温室气体的排放。直接排

放主要与工厂发生的生物过程有关(微生物呼吸排放的 CO2、硝化和反硝化排放

的 N2O 以及厌氧消化产生的 CH4 排放)，而间接排放则与工厂本身或相关设施/

操作的能源需求有关(例如，生物固体运输、化学品的生产及其运输到工厂等)。 

此外，富磷生活污水的排放显著加剧了河流和湖泊的富营养化。例如，在英

国，河流中高达 70%的磷负荷归因于污水排放(Bunce et al., 2018)。这一现实促使

了严格的磷排放标准，以减少进入河流和湖泊的磷负荷，特别是进入生态敏感地

区的磷负荷，有针对性的磷去除在世界各地的污水处理厂越来越普遍。污水处理

厂存在大量但经常被低效开发利用的潜在磷源。因此，与富含磷的农业污水流类

似，应评估从富含磷的生活污水流中回收磷的策略(Cordell et al., 2011; Egle et al., 

2016)。在去除或回收磷的污水处理厂中，存在减少直接和间接碳排放的机会；此

外，在尿液分离等其他处理策略中，也存在机会(图 8.3)。以下章节评估了国内富
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磷废物流的各种磷处理/回收方案和相关的碳减排机会。 

 

图8.3 在生活污水管理链的各个环节回收磷资源和减少温室气体排放的策略和技术 

8.2.3.1 源分离流：脱碳的最佳管理实践 

根据 Cordell 的研究，在全球范围内，人类排泄物(即粪便和尿液)会产生 300 

- 330 万吨磷(Cordell et al., 2009)；其中，每年约有 10-50%被重复使用(Liu et al, 

2008)。人类排泄物作为有机肥料在亚洲和欧洲都很常见，但在世界其他地方却

很少使用。 

尿液分流和随后的营养物质回收已被越来越多地讨论和考虑，尽管它与发达

的生物固体加工和农田回收方法不一致。人类平均产生 0.8-1.6 L 尿液，这在发

展中国家的污水收集系统中，占总污水流量的不到 1%。 

单独收集尿液在很大程度上提高了营养物质回收的潜力，因为氮和磷的浓度

都比污水高 100 倍；此外，尿液分流、使用闭环卫生技术(例如尿液分离堆肥厕

所)和从尿液中回收磷(主要通过鸟粪石/CaP 沉淀)已被证明在发达国家和发展中

国家都是可行技术(Mihelcic et al., 2011)。 

Wilsenach 和 van Loosdrecht (2003) 进行的一项建模研究表明，尿液分离显

著降低了污水处理的能量需求。在他们的研究中，将先进 BNR 工艺的能量需求

（曝气、混合、污泥脱水、污泥焚烧、泵送）和能量产生（通过厌氧污泥消化产

生的甲烷）与分别处理尿液和污水并通过鸟粪石沉淀回收磷的集成工艺进行了比

较。结果表明，先进的 BNR 工艺显著增加了能源和化学品消耗，每人需要 6W

未处理废水

尿液

EBPR/S2EBPR工艺

初级处理
二级处理

二级处理流出物

S2EBPR工艺
回流污泥初级污泥

消化器上清液

加厚，变稠 厌氧消化 加厚，变稠

脱水

单独焚烧

尿液分离

从SS回收P

从消化上清液中回收P

从SSA回收P

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

160 
 

左右的能量，然而，综合处理/回收工艺每人可产生超过 1W 的能量。 

已经进行了大量的 LCA 研究，以比较人类排泄物中磷的去除/回收/循环或

在高级污水处理厂中去除磷的不同场景下的碳足迹/环境影响(Bradford-Hartke et 

al., 2015; Hilton et al., 2020; Kavvada et al., 2017; Spångberg et al., 2014; Xue et al., 

2016)，所有的研究都表明，尿液分流在很大程度上减少了对环境的影响(减少冲

洗，减少 BNR 工厂的化学品使用，更好地从厌氧消化中回收能量等)。在营养物

质去除率高、电力主要来自化石燃料、人均污水相对较少的地区，这可能是一种

特别有效的脱碳策略。 

Kjerstadius et al. (2017)也进行了一项 LCA 研究，评估了源分离系统在管理

生活污水和食物垃圾方面的脱碳潜力。在传统系统中，黑水(BW)和灰水(GW)一

起收集并在污水处理厂处理，而分开的食物垃圾由垃圾车收集并在专用厌氧消化

厂处理(见图 8.4)。在本研究所考虑的源分离系统中，BW 收集后与 FW 一起在厌

氧消化单元中处理，消化出水采用鸟粪石沉淀和氨提进行养分回收(生产硫酸铵)。

GW 在活性污泥装置中单独处理。碳足迹和养分回收(磷和氮)的结果表明，与传

统制度相比，源分离系统可以提高养分回收(0.30 ~ 0.38 kg P /年)，同时降低碳足

迹(- 24 ~ - 58 kg CO2-eq/人·年)。碳足迹减少，主要是由于沼气产量增加带来的能

量回收、农业中矿物肥料的替代增加以及污水处理中一氧化二氮的排放减少。 

 

图 8.4 常规和源分离系统的比较。BW、GW、FW 分别指黑水、灰水和食品废物。图片摘

自 Kjerstadius et al. (2017) 

8.2.3.2 生活污水处理：脱碳的最佳管理实践 

虽然对人类排泄物来源分离的研究清楚地表明了高脱碳机会，但尿液分离仍

然不普遍，正如 Hilton et al. (2020)所指出的，大规模尿液收集和处理系统的发展

面临的挑战是经济、市场、监管框架、对性能缺乏信心以及现有的传统系统。因

a b

土壤改良剂 海洋受体 土壤储存与农业

沼气升级&利用

食品废弃物处理厂

营养物回收

沼气升级&利用

土壤改良剂 海洋受体 土壤储存与农业

污泥

鸟粪石
和硫酸

盐
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此，研究现有的磷去除和回收基础设施，并在这些现有系统中确定脱碳潜力非常

重要。 

在污水处理厂中存在许多与磷去除和回收工艺相关的直接和间接减少碳的

机会，并在第 8.3 节中进行了深入评估。 

8.2.4 城市径流中的磷和脱碳的最佳管理实践 

城市环境中的住宅草坪和草皮区域(例如，运动场、高尔夫球场和公园)被认

为是向雨水输入总磷和溶解磷的“热点”(Müller et al., 2020)。此外，落叶和其他碎

屑通常被认为是城市雨水营养物质的主要来源，特别是在有高高的树冠的地区

(George et al, 2012)。 

各种各样的雨水控制措施，也被称为最佳管理实践(BMPs)，可在城市径流处

理中发挥重要作用，如渗透床(草坡和多孔路面)、过滤系统(砂过滤器、植被过滤

带等)、滞留盆地(干池、湿池和内置式蓄水池)和人工湿地(Sample et al., 2012)。 

这些策略与其他措施一起使用，以减少城市径流的数量和减少城市径流对水

质的影响(如绿化屋顶、雨水排放等)。所有这些策略都是大型项目和计划的一部

分，如中国的“海绵城市”(Zevenbergen et al., 2018)、澳大利亚的“水敏感城

市”(Wong & Brown, 2009)、英国的“可持续城市排水系统”(Ashley et  al., 2015)、

美国(Coffman, 2000)和新西兰(Shaver, 2000)的“低影响发展”。 

实施这些最佳管理方案和策略所带来的脱碳机会包括：减少市政抽水需求和

与减灾相关的能源成本；减少热岛效应，节省供暖和制冷能源；以及一些 BMPs

中植被或树木的碳储存。 

8.3 除磷和回收过程中的脱碳 

许多污水处理厂面临的挑战是，在利用现有技术和可用资源减少化学品/能

源需求和相应的碳足迹的同时，实现较低的出水营养水平。因此，迫切需要创新

处理策略，提高磷的去除、回收性能和稳定性，同时最大限度地降低化学成本、

能源消耗和环境影响。表 8.4 总结了除磷和回收过程中的脱碳策略，这些策略将

在下面的章节中详细描述。 
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表 8.4 不同脱碳方法在除磷和回收过程中的优势和挑战 

 方法  优势 挑战 

EBPR工

艺 中 的

脱碳 

通 过

EBPR 操

作策略实

现脱碳 

先进的曝气

控制 

• 降低 40%的能量需求 

• 可能有利于低 DO 的

PAOs 

• 需要对 PAO-GAO

竞争进行更好的

理解 

优化碳源和

化学品添加 

• 在不影响性能的前提下减

少碳足迹 

• 并不能消除所有

的碳足迹 

通 过

EBPR 新

途径/工艺

脱碳 

S2EBPR • 在没有外部碳补充的情况

下提高性能 

• 提高 EBPR 的碳利用效率 

• 减少对波动进水影响的敏

感性 

• 提高反硝化 

• 减少运营维护和污泥处理

能耗 

• 有时需要额外的

发酵单元 

• 有时需要更大的

厌氧区 

基于 DPAO

的工艺 

• 去除氮和磷，最小化 COD

利用率和需氧量 

• 污泥产量减少 20-30% 

• DPAO 活性变化

较大 

• N2O 的潜在积累 

将 EBPR

与具有脱

碳潜力的

脱氮工艺

创新相结

合 

EBPR 联 合

硝化/反硝化

(亚硝酸盐分

流) 

• 减少 25%的氧气需求 

• 减少 40%的碳需求 

• 全规模的处理工

艺未建立好 

结 合 EBPR

和部分硝化/

厌氧氨氧化 

• 减少 60%的氧气需求 

• 减少 90%的碳需求 

• 减少 75%的污泥生产 

• 全规模的处理工

艺未建立好 

• N2O 的潜在积累 

好氧-厌氧耦

合分解亚氮

工 艺

（CANDO）

+P 

• 与亚硝酸盐分流工艺相

比，碳排放量、曝气需求

和污泥产量减少相似 

• 将 N2O 转化为 N2 并进行

能量回收 

• 全规模的处理工

艺未建立好 

从液相中回

收 

• 更低的排放 

• 更低的能源需求 

• 减少化学物质 

• 氮的回收 

• 磷回收率低 

污 水 中

磷去除、

回 收 的

附 加 技

术 

磷的回收

方法（有

或没有膜

的沉淀和/

或结晶，

离子交换

技术，电

化学吸附

污泥回收（固

相） 

• 氮的回收 • 使用了大量的化

学品 

污泥灰回收 • 减少气体排放 

• 减少能源需求 

• 重金属净化 

• 有机微污染物的破坏 

• 更高的回收率 
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 方法  优势 挑战 

或 热 处

理）a 

固碳方法 人工湿地 • 将 CO2捕获为生物质 

• 联合去除营养物质 

• 减少或不需要能源、碳和

化学物质 

• 防洪 

• 由于介质饱和，

磷去除能力有限 

• 潜在的温室气体

排放 

微藻培养 • 将 CO2捕获为生物质 

• 联合去除养分 

• 减少或不需要能源、碳和

化学物质 

• 生物燃料生产 

• 土壤改良 

• 生物塑料生产 

• 在低温和光照条

件下性能有限 

增强生物磷吸附的转基

因 PAOs 

• 提高磷的去除和回收性能 

• 减少化学物质和能量的投

入 

• 全规模的处理工

艺未建立好 

8.3.1 强化生物除磷过程中的碳需求 

增强型生物除磷(EBPR)工艺已成功应用于污水处理厂的污水处理中，以降

低出水磷浓度。EBPR 主要依靠聚磷酸盐积累生物(PAOs)，它们能够厌氧吸收碳

底物(如挥发性脂肪酸(VFAs))作为细胞内代谢物(如聚羟基烷酸酯(PHAs))，并以

好氧方式利用储存的聚合物进行奢侈的磷吸收和聚磷酸盐(PolyP)合成(Oehmen 

et al., 2007)。通过去除多余的富含 PolyP 的活性污泥，将 P 从 EBPR 工艺中去除。

可用和合适的碳底物对 PAOs 的代谢和相应的 EBPR 性能至关重要。进水碳磷比

(C/P)与 EBPR 系统的效率和稳定性呈正相关，可降解 COD (rbCOD)与 P 的最小

比值一般推荐为 15:1-25:1。然而，在实践中，许多传统的 EBPR 设施都存在进水

碳源不足和波动的问题，这主要与当地污水特性有关，或与污水自然生物降解和

泄漏程度较高(如 Cao et al. 2019 所描述的中国案例)有关，最终导致营养物质去

除性能不佳。因此，通过商业来源或现场初级污泥发酵的外部碳添加在许多污水

处理厂中经常被用于增强 EBPR。 

在 EBPR 系统中应用了多种碳源，以实现高磷去除效率和稳定性(表 8.5)，

这增加了总体处理成本。在 EBPR 系统中添加外部碳源的主要缺点包括: 

1. 增加的商业碳源的生产和运输导致二氧化碳总排放量的增加，是不经济
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和不可持续的操作实践。 

2. 与外部碳源的运输、处理和储存相关的安全问题。 

3. 启动过程中需要较长时间，以适应细菌/PAO 群落，从而实现对特定碳源

的优先利用。 

4. 由于外部有机碳的加入，增加了污泥产量和水处理、污泥处理的运行成

本。 

另外，在许多污水处理厂广泛建立了现场初级污泥发酵的策略，这降低了

EBPR 过程的整体碳输入。然而，初级污泥发酵的碳供应通常不足以确保有效的

磷去除，因为 VFA 生产经常受到几个环境和操作因素的影响，如进水特性、工

艺配置、SRT、HRT、pH 值、温度等。在 EBPR 系统中实施现场初级污泥发酵的

其他缺点包括： 

（1）尤其对于没有初级处理装置的设施来说是不可行的； 

（2）额外的建设和运营成本； 

（3）来自发酵罐的潜在气味； 

（4）通过厌氧消化降低能量回收； 

（5）来自发酵步骤的顽固有机化合物和营养物质对 EBPR 的潜在影响。 

表 8.5 不同碳源对 EBPR 的优势和局限性 

碳类型   例子 优势 缺点 

外 部 碳

源 

单 一

碳源 

VFA 

乙酸、丙酸 在大多数情况下促

进 EBPR 性能 

高成本；高碳足迹；存储

问 题 ； 过 量 常 诱 发    

类-Gao 代谢 

乙醇 

乙醇、甘油 比 VFAs 更经济 高碳足迹；有时需要一

段适应期；有时需要较

长的厌氧阶段 

糖 

葡萄糖 可能有利于具有发

酵能力的 PAOs（如

Tetrasphaera） 

高成本；高碳足迹；有时

需要一段适应期；据报

道 葡 萄 糖 更 倾 向 于

GAOs 而不是 PAOs 

氨基酸 

天冬氨酸，谷

氨酸，甘氨酸 

对 PAOs 不同组的

作用具有选择性 

高成本；高碳足迹；有时

观察到 EBPR 性能的恶

化，原因不明 
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碳类型   例子 优势 缺点 

复杂碳源 

酪蛋白水解

物，酵母提取

物，蛋白胨 

偏 爱 Tetrasphaera 

PAOs；为 PAOs 提

供多种有机化合物 

高成本；高碳足迹 

工业废物 

粗甘油，农业

食品工业废

水 

废料的利用降低了

成本和碳足迹 

可能需要预发酵 

内 部 碳

源 /现场

污 泥 发

酵 

初级污泥 
一次污泥发

酵；A 段污泥 

无外加碳；污泥减

量 

需要额外的治疗装置；

产生气味 

活性污泥 

回流活性污

泥；混合酒 

在不添加碳的情况

下提高磷的去除性

能；更少的气味；污

泥减量 

有时需要额外的处理单

元或更大的厌氧区 

8.3.2 通过 EBPR 的运营策略减少碳足迹 

为了满足日益严格的磷限制，大量没有稳定和有效的 EBPR 性能的设施被迫

越来越依赖化学絮凝剂(如铝、铁盐)或将更先进的三级处理(如混凝与膜或介质过

滤结合)作为备用或常规方法来去除磷。这些技术与进水碳短缺无关，但不可避

免地增加了污水处理厂的运行成本和碳足迹。零星金属盐的投加也降低了磷的回

收效率，增加了污泥产量，进一步增加了污水处理厂的碳足迹。因此，对 EBPR

工艺进行修改和优化，同时有效地去除营养物质，减少碳足迹是非常必要的。本

节提供了在 EBPR 过程中脱碳的可能操作策略。 

8.3.2.1 先进的曝气控制 

在 EBPR 系统中，有氧磷吸收和微生物生长的曝气是主要的能源密集型步

骤。适当的(溶解氧)DO 和曝气控制可节省高达 40%的能源。先前的研究表明，

在低 DO 水平下，累积杆菌属 PAOs 相对于竞争杆菌属 GAOs 更具优势，因为

PAOs 具有更高的氧亲和力，因此在很大程度上保持了它们的有氧活动

(Carvalheira et al., 2014)。因此，适当的曝气控制可以潜在地提高 EBPR 性能，降

低能源成本，并为污水处理厂提供脱碳机会。目前，先进的曝气控制策略(如氨基

曝气控制(ABAC)、氨与硝酸盐(AVN)控制)以及基于模型的预测和优化(如生物过

程智能优化系统(BIOS))已成功应用于一些生物脱氮工艺(Maktabifard et al, 2018)。

在更好地理解 PAO-GAO 竞争及其代谢的前提下，类似的策略也可以应用于
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EBPR 系统控制。 

8.3.2.2 优化碳源和化学品添加 

污水处理厂所需的外部碳量可以通过对进水污水质量的在线监测和开发的

数值模型而有效减少，具有经济性。因此，这种监测实践在不影响 EBPR 性能的

情况下减少了潜在的碳足迹。同样，化学除磷(CPR)过程中化学盐的投加量也可

以优化。然而，优化碳或化学品投加策略并不能消除化学处理过程中大量的能源

消耗和温室气体排放。 

8.3.3 通过 EBPR 的新途径/工艺减少碳足迹 

8.3.3.1 磷去除工艺的创新-S2EBPR 

最近，一种改进的 EBPR 技术—侧流 EBPR (S2EBPR)已经被开发出来，并

应用于 80 多个全规模污水处理厂。S2EBPR 显著提高了工艺稳定性(Barnard et al., 

2017; Gu et al., 2019)。在 S2EBPR 配置中，部分或全部回流活性污泥(RAS)或混

合液通过侧流厌氧反应器转移到接受进水的主流缺氧或好氧区。通过 RAS 或混

合液的侧流水解/发酵持续供应的内部碳(例如 VFAs)可用于去除主流中的营养物

质，因此减少或消除外部碳添加的需求，并最大限度地减少化学品使用(Onnis-

Hayden et al., 2020; Srinivasan et al., 2021; Wang et al., 2019)。S2EBPR 流程的优点

包括： 

（1）在没有外部碳补充的情况下，提高了 EBPR 的磷去除和回收性能，提

高了碳利用效率。 

（2）较少或不直接依赖进水碳负荷，因此较少受进水波动的影响。 

（3）由于进水碳转移到缺氧反硝化区，增强了反硝化效果。 

（4）易在各种现有 WWTP 配置中实现。 

最近 WERF 项目(U1R13)进行的一项全面比较研究表明，S2EBPR 结构比传

统的 A2O 结构更能提高磷去除性能和稳定性(Gu et al., 2019; Srinivasan et al., 2021; 

Wang et al., 2019)。在侧流厌氧反应器的特殊选择条件下，可以获得更加多样化

的 EBPR 微生物群。多样化的微生物群提供了功能冗余和互补，因此对扰动有更
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好的弹性。S2EBPR 工艺中延长的厌氧停留时间可以为 PAOs 提供比 GAOs 更大

的竞争优势，并允许 PAOs 更有效地利用碳。最大限度地减少高聚物的生长可以

提高有机碳和氧气用于磷去除的效率，从而降低污水磷浓度和碳足迹。在

S2EBPR 工艺中实施的较长的厌氧/缺氧区和/或间歇混合需要较少的能量用于操

作和维护，与传统的 EBPR 配置相比，这也显示出脱碳潜力。此外，侧流厌氧污

泥水解/发酵减少了污泥日产量，降低了污泥处理过程中相应的能耗。 

8.3.3.2 将 EBPR 技术与脱氮工艺创新相结合 

与公认的传统养分去除方法(即外源加碳去除氮的反硝化以及化学沉淀法去

除磷)相比，污水处理厂需要更有效、更经济的方法，并且应只需更少的化学品/

能量投入。创新的除氮生物工艺缩短了传统的硝化-反硝化路径，这为大幅度减

少曝气和脱氮所需的碳创造了机会，从而节约能源，并提供了将额外的碳转化为

能源生产的机会。 

8.3.3.3 EBPR 联合硝化/反硝化 

将 EBPR 与创新性的短程脱氮工艺相结合，包括硝化与反硝化(亚硝酸盐分

流)，提供了一条低能耗、低碳 BNR 途径。亚硝酸盐分流意味着减少 25%的氧气

消耗，从而减少 60%的总能量需求。此外，与反硝化相比，它减少了 40%电子供

体(有机碳)的使用，这使其适用于低碳氮比的污水处理。亚硝酸盐分流也能显著

降低污泥产量。最近，Roots et al. (2019)基于实验室规模 SBR 处理真正的主流污

水时，证明了在没有外源化学物质的情况下，实现有效而可靠的 N、P 短程联合

去除和有机物去除。 

8.3.3.4 将 EBPR 与部分硝化/厌氧氨氧化结合 

最有前景的短程脱氮工艺是利用部分硝化和厌氨氧化(PN/A，或所谓的“脱

氨”)的联合微生物过程。在 PN/A 工艺中，对有机碳的需求减少了 90%，曝气需

求减少了 60%，污泥产量减少了 75%，从而大大减少了相关的碳足迹。进水中的

碳可以收集用于沼气生产。因此，主流 PN/A 工艺的实施将使 WWTP 接近能源

自给。与 PN/A 工艺同时实现 EBPR 具有挑战性，因为 EBPR 依赖于良好的 C/P
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比以及典型 PN/A 工艺配置不容易提供厌氧-好氧/缺氧的交替循环。然而，最近

的研究突破和 S2EBPR的成功实施为同时实现快速除氮和进水碳源非依赖EBPR

提供了可能性。Campolong et al. (2018)最近的一项研究表明了 PN/A + S2EBPR 工

艺处理真实污水的成功，为侧流(如高强度厌氧消化液)和主流(如城市污水)中营

养物的可靠环保去除提供了有前景的途径。然而，一些采用包括 PN/A 工艺在内

的短程脱氮系统的实验室规模研究表明，与传统的脱氮生物技术相比，由于不完

全硝化/反硝化和低溶解氧，N2O 排放量增加。鉴于 N2O 具有显著的全球变暖潜

力(约为CO2的 300倍)，这些观察结果证明有必要对 PN/A系统进行进一步审查，

并对其设计和操作进行修改以减缓 N2O 排放。 

8.3.3.5 基于 DPAO 的工艺 

反硝化聚磷生物(DPAOs)是利用硝酸盐和/或亚硝酸盐作为电子受体来去除

磷的聚磷生物亚群。它们比其他反硝化剂更适合用于同时去除 N 和 P，COD 利

用率和需氧量最低。此外，DPAOs 产生的污泥比 PAOs 少 20-30% (Kuba et al., 

1996)。然而，DPAO 的生态还没有得到很好的理解，也没有全面建立基于 DPAO

的工艺。虽然在许多全规模的 EBPR 设施中观察到 DPAO 的活动和种群，但仍

然需要传统的有氧区，DPAO 对磷去除的贡献在 15%-100%范围内表现差异。因

此，仅靠 DPAOs 活性不能保证养分的可靠去除。在基于 DPAO 的研究中也观察

到了 N2O 的积累，这需要进一步研究。 

8.3.3.6 好氧-缺氧耦合亚氮分解工艺（CANDO） 

虽然N2O在脱氮过程中被视为不受欢迎的副产物，但如果捕获和燃烧得当，

它可以作为提供推力和汽车应用中的可再生能源。这一创新过程被称为好氧-缺

氧耦合亚氮分解工艺(CANDO)，包括三个步骤：（1）将 NH4
+硝化为 NO2

−；（2） 

NO2
−部分缺氧还原为 N2O；（3）N2O 转化为 N2，能量回收。CANDO 可以在减

少碳排放、曝气需求和污泥生产方面提供很大的改进，这与亚硝酸盐分流相当。

它也可以与 EBPR 相结合，因为它具有交替的厌氧/缺氧循环条件。Gao et al. (2017)

成功演示了实验室规模的 CANDO + P 工艺，表明其在生物能源生产和营养去除

方面的应用潜力。 
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8.3.4 污水中除磷和回收的附加技术具有减少碳足迹的潜力 

8.3.4.1 WWTP 中的磷回收技术 

如图 8.3所示，在污水处理厂中，从不同的废物流中回收磷的机会各不相同，

例如：二级处理污水、消化池上清液、污水污泥(SS)和污水污泥灰(SSA) (Montag 

& Pinnekamp, 2008)。这些废物流在体积、磷浓度、磷的形式(以正磷酸盐或生物

/化学结合态的形式溶解)、来源的特征(液体、液体/固体、固体)、污染物含量方

面存在很大差异，需要不同的回收技术，因此需要不同的脱碳场所。 

目前已经确定了 30 多种从污水中回收磷的方法。可利用的解决方案主要集

中在：从不同处理步骤的液体馏分中析出鸟粪石(磷酸铵镁结晶)，包括：（1）消

化后的污泥；（2）灰浸磷酸侵湿法化学回收磷；（3）磷酸盐在灰分中的热增溶作

用，同时还原重金属；（4）将灰渣用于肥料制造(Smol et al., 2020)。几个生命周

期评估案例研究已经确定了与污水处理厂不同废物流中磷的高级回收相关的机

会和负担。Amann et al. (2018)比较了 Egle et al.(2015)中描述的 18 种磷回收技术

的环境影响和温室气体排放。Amann et al. (2018)得出结论，从液相中回收产生较

少的排放和较低的能量需求，但回收率较低，而从污泥(固相)中回收则具有相对

较高的排放和较高的能量需求。另一方面，从污泥灰中回收磷是最有前景的选择。

它表现出更高的回收率，重金属净化的可能性，以及减少气体排放和能源需求(见

图 8.5，提取自 Amann etal . 2018)。Bradford-Hartke et al. (2015)表示，在先进的

BNR 集中式水回收设施中，磷回收可净减少 5 kg CO2eq/kg P。净碳足迹的减少

是由于避免了 N2O 排放，降低了电力消耗，减少了 pH 控制的化学品使用(由于

减少了硝化作用)，这抵消了鸟粪石生产所需的液体脱水的电力和化学品需求。 

Pradel and Aissani (2019)比较了以污泥为基础的磷肥生产和以磷矿为基础的

矿物肥料生产对环境的影响。研究结果表明这种泥基磷肥似乎比矿物磷肥生产对

环境的影响更大，主要是因为它们消耗大量电力和回收磷所需的反应物，而且与

磷矿相比，它们的磷含量较低。Golroudbary et al. (2019)报告了相似的定性结论。

相反，Tonini et al. (2019)认为，回收污水中的磷对环境的影响可能比开采含磷岩

石少 81%。他们将自己的结果与先前研究的不一致归因于不同的假设，并且他们

已经计算了所有相关排放的外部成本(包括耗散磷酸盐)。 
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其他研究表明，磷回收的好处通常被忽视，例如，降低富营养化潜力(减少磷

矿开采，从而降低采矿产生的磷水释放(Remy & Jossa, 2015)，减少 Cd 和 U 进入

农业土壤(Bigalke et al., 2017)，与传统的农业污水污泥应用相比，减少重金属输

入(Lederer & Rechberger, 2010)，减少氮排放也回收氮(Johansson et al., 2008)。总

的来说，尽管存在种种不一致，但这些结果表明，并非所有磷回收技术都具有脱

碳潜力。需要对磷回收技术进行全面的评估。 

 

图8.5 不同除磷技术碳足迹的变化。这一数据来自之前发表的研究Amann et al., 2018) 

8.3.4.2 人工湿地 

人工湿地是一种可持续的污水处理技术。连续水系统整合了植被、土壤和微

生物生态系统，以处理各种废物流(例如，城市或工业废水、灰水或雨水径流等)，

同时捕获 CO2 以种植生物质。温室气体的排放与建设运营、污水和污泥运输有

关。传统污水处理厂的能源、碳和化学品需求将在功能良好的连续水处理系统中

被消除，从而产生更低的碳足迹。此外，CW 还提供防洪、生物质生产、生物多

样性以及娱乐和教育服务等多种功能。然而，某些形式的人工湿地也会释放大量

的 CH4 和 N2O，特别是在具有反硝化带的人工湿地中。人工湿地中磷的去除性

能往往受到介质吸附、结合或沉淀进入磷的能力的限制。一旦介质饱和或堵塞，

人工湿地中磷的去除性能将大大下降。因此，寻找具有良好理化性能的特殊基质

来提高养分(特别是磷)的去除率是人工湿地建设的一个重要研究目标。饮用水处
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理设施的残留副产物脱水明矾污泥是一种有效且经济的介质。以明矾泥为基质的

人工湿地系统已成功全面应用，并取得了较好的除磷效果。此外，种植植被和根

际 PAOs 也可能在 P 和 C 的封存中发挥重要作用。 

8.3.4.3 微藻培养用于营养去除和能源生产 

在污水处理厂中引入微藻是一种具有成本效益和可持续性的措施，因为微藻

可以在自养生长过程中固定外源 CO2，同时吸收污水中的 N、P 和金属。收获的

富含脂质的微藻可用于生产生物燃料(如生物柴油)，并有可能通过替代化石燃料

来减少温室气体排放。藻类生物量的其他用途包括碳和营养丰富的土壤改进剂，

动物饲料和生物塑料生产。微藻在 CO2 捕获、利用方面的应用已被广泛研究，并

在大规模(>5000 英亩)种植系统中进行了实践。 

8.3.4.4 增强生物磷吸附的转基因 PAOs 

活性 PAOs 的选择和富集是成功的 EBPR 的先决条件之一，但在实践中，它

可能受到许多操作和环境因素的影响，导致性能的有效性和稳定性降低。利用高

亲和力磷酸盐特异性细菌蛋白去除水中磷最近引起了研究者的兴趣。在一篇研究

中，Escherichia coli 转基因过表达磷酸结合蛋白(PBPs，也称为 PstS 或 PhoS)，

从而大大提高磷的去除和回收性能。在实际污水处理应用中实施选择性磷吸附的

重组质粒细菌系统是一种具有挑战性但有吸引力的方法，与其他工艺/技术相比，

用于配置、修改和维护的化学品/能量输入相对较少，因此值得进一步探索。 

8.4 磷去除和回收过程中脱碳潜力的量化 

决策者可使用上文简要介绍的点源和非点源磷管理、去除和回收技术。环境

无害化的工艺设计和选择需要全面的比较分析，核算每一种替代方案从摇篮到坟

墓的整个生命周期所产生的环境影响。在生命周期分析(LCA)中，材料和能量流、

产生的废物和工艺级别的排放都被考虑在内。采用适当的加权方案计算了富营养

化、全球变暖等中点影响类别中每个工艺每个功能单元的累积影响。因此，LCA

非常有助于作出脱碳替代方案的明智决策，以及基于环境后果的定量衡量识别环

境热点，权衡方案和改进机会。 
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在开发磷管理、去除和回收的新干预措施时，往往缺乏这种全面的视角。例

如，文献中关于可持续处理水平的信息一直是混合的(Foley et al., 2010; Lundie et 

al., 2004; Renzoni & Germain, 2007)。低磷出水可降低富营养化的风险。另一方面，

能源密集型的磷去除干预措施可能抵消了养分负荷对水资源带来的净环境效益。 

同样，还需要更多的研究来解决从各种来源回收磷的环境可持续性问题。例

如，最近的一项研究表明，随着磷需求和消耗的增加，以及目前的采矿、加工和

回收技术，磷回收的碳足迹将呈指数级增长，并将超过加工和采矿的碳足迹

(Golroudbary et al., 2019)。 

8.4.1 用于量化非点源脱碳潜力的 LCA 研究 

对非点源磷管理策略生命周期的环境影响缺乏广泛的认识。已经有面向 P 的

LCA 研究评估了农业来源的富营养化潜力(Ortiz-Reyes & Anex, 2018)。这些研究

的重点是估计农业来源磷的运输和排放，而忽视了控制和缓解策略的间接影响及

其相关的碳足迹。 

很少有研究对非点源管理实践的实用性、成本效益和监管要求进行批判性审

查(Dinnes, 2004; Macintosh et al., 2018)。有人建议，面向源头的做法比端点替代

方案(如湿地)提供更便宜和更有效的解决方案。没有研究将源头控制与过程处理

或二者结合的可持续性进行比较。湿地被认为是低技术低能源需求的解决方案。

湿地生命周期中超过 80%的环境影响来自建设阶段(Resende et al., 2019)。河岸缓

冲区可以从径流和侵蚀土壤中保留高达 97%的磷(Fox & Penn, 2013)，同时实现

全球变暖潜势削减(11.9 Mg CO2eq ha−1 年−1) (Styles et al, 2016)。由于非点源的多

样性和弥散性，实地管理做法可能不是普遍有效、具有成本效益或与环境后果有

关的最佳解决办法。此外，即使制定了有效的源头遏制策略，也经常会有土壤中

累积的磷持续释放到环境中(Powers et al., 2016)，这就需要在源头和受体环境中

采取组合策略来保护流域。选择适当的综合管理战略需要全面了解各种替代方案

的环境净效益。因此，LCA 是水资源行业非点源磷可持续管理的关键工具。在不

同的地点磷的环境释放和迁移特征不同，在同一地点随时间尺度而不同。因此，

未来的 LCA 研究应该在常规实践之外，考虑这种特定位点的时间变化。 
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8.4.2 污水处理厂中磷的去除和回收过程以及脱碳潜力量化的 LCA

研究 

为了最大限度地发挥污水资源的潜力，需要一种强有力的综合方法来定量比

较各种磷去除和回收技术的环境影响。近年来，很少有出版物讨论了营养物去除

技术对环境的影响(Coats et al., 2011; Foley et al., 2010; Rahman et al., 2016)，或 P

回收技术(Amann et al., 2018; Bradford-Hartke et al., 2015)，但有较少的研究对污

水中磷的回收和去除技术进行可持续性比较评估。 

Rahman et al. (2016)对 27 种养分去除技术进行了评估；对不同氮磷处理水平

的典型处理工艺配置进行了生命周期影响评价(LCIA)。结果表明，实现高水平养

分去除的先进技术显著降低了局部富营养化潜力，而这些先进处理工艺的化学品

和电力使用，特别是多级强化三级工艺和反渗透，增加了间接富营养化潜力，并

导致了其他影响，包括人类和生态毒性、全球变暖潜能、臭氧消耗和酸化。 

无论出水限制如何，当将生物除磷工艺与化学工艺在环境影响方面进行比较

时，似乎污水处理的最佳实践集中在生物工艺上(Coats et al., 2011)。EBPR 工艺

产生的生物固体也显著减少，没有化学污泥，由于避免了这些副产品的运输/处

理，可以进一步减少碳足迹。 

关于从尿液和各种污水中回收磷的方案和技术的 LCA 研究强调了与这些技

术相关的脱碳潜力，如前几节已经讨论过的，但也发现了一些不一致之处。已发

表的研究中的典型方法是比较包含不同技术和不同废物流的各种情景的环境影

响(研究之间往往不一致)。因此，关于环境影响的定量结果与具体应用严格相关，

不应作为得到磷回收影响的一般性结论的基础。为了了解磷回收系统对环境的广

泛影响，有必要对其进行进一步深入、全面的分析。 

8.5 未来展望和研究需求 

推广磷管理方法以改善水质，并获得减少碳足迹和促进净零排放循环经济的

可能机会至关重要。目前关于磷回收技术的研究结果似乎表明，在系统层面评估

时，并非所有的磷回收技术都有脱碳的潜力；然而，由于局部环境影响，以及方

法和假设的差异，各研究之间仍存在一些不一致。因此，评价磷回收技术的脱碳

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

174 
 

潜力，应该是进一步研究的一个重要方面。 

未来研究可能会越来越多地考虑区域综合磷管理做法，例如，包括城市点源

和农田等非点源。在此背景下，应制定 P 贸易政策。实施这些政策应视每项干预

措施对净环境影响的整体生命周期分析而定，这将使决策者能够选择最合适的做

法，同时满足水和空气质量目标要求。 
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第九章  光生物系统的脱碳潜力 
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9.1 引言 

当今社会致力于缓解气候变化的影响，其中与污水处理（WWT）行业相关

的温室气体排放（GHG）需要减少。在此背景下，通过使用光合微生物搭建污水

处理平台，结合厌氧消化和沼气提质技术来生产生物能源，可以实现显著的碳减

排。与传统的污水处理技术相比，微藻或紫色光合细菌（PPB）等微生物能够实

现具有成本效益的污水处理，同时降低能耗（与此相关的间接 CO2 排放减少）、

加强养分回收，并且将污染物氧化过程产生的 CO2 进行原位同化。PPB 基于其

高生长速率、吸收红外辐射的能力以及对高盐和低温的耐受性，在构建高浓度污

水的生物处理平台方面具有良好前景。此外，藻-菌共生系统支持复杂的交互反

应，有助于持续地吸收多种污水中的碳和营养物质。污水处理期间微生物光合作

用生产的生物质可以进一步被定义为增值产品，包括沼气。在这方面，基于 PPB

和微藻捕获、利用 CO2 以及使用 H2S 作为电子供体的能力，可以将沼气提质生

产生物甲烷的工艺整合到光合污水处理方案中，这可以实现污水处理的进一步脱

碳。最后，光生物反应器的设计提高了光生物系统的生物降解潜力，同时降低了

它们的能源需求，其最新进展将在本章中进行批判性讨论。 

以化石燃料燃烧产生的二氧化碳（CO2）为主的温室气体（GHG）排放，自

工业革命开始有所增加，自 1950 年以来导致更高的发病率。温室气体在大气中

的积累对环境和气候变化造成了有害影响。欧盟委员会的最近目标是 2030 年的

温室气体排放量比 1990 年的至少减少 55%。因此，迫切需要限制所有温室气体
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排放，并通过推动和实施创新的可持续生产和废物管理技术，深入促进能源系统

和所有工业脱碳(Qiao et al., 2020)。 

在污水处理领域，实施基于光合微生物结合厌氧消化（AD）系统的新技术，

已被证实在污水生物降解和能源生产方面具有成本效益(Fouilland et al., 2014; 

Maity et al., 2014; Qiao et al., 2020)。这些技术不需要外部曝气，从而显著降低了

污水处理的能源需求和 CO2 排放量。微藻能够同化多种污染物，例如污水中的氮

化合物和磷酸盐，或废气中的 CO2，并通过光合作用产生氧气和生物质。与传统

的污水处理技术相比，微藻处理系统的应用可以减少直接和间接的 CO2 排放，降

低能耗和成本，并促进养分回收。此外，回收的微藻生物质可以进一步转化为其

他增值化合物，如生物肥料或用作生物燃料的基质，即生物柴油，这一过程可被

定义为生物精炼和循环经济的概念。同样地，紫色光合细菌（PPB）系统已成为

一种新兴且具有前景的污染物去除平台，它可以作为独立的技术或与其他技术结

合使用，如构建藻-菌共生系统。基于 PPB 的系统可以利用有机物和来自太阳光

的红外辐射作为能源。据报道，这些微生物对于高盐度或毒性水环境具有耐受性，

并可以对有机物和养分进行高速同化(Batstone et al., 2015; Hülsen et al., 2014)。 

这些光合平台可以与厌氧消化集成。厌氧消化是在无氧条件下由共生微生物

群落驱动的生物过程，其中可生物降解的有机物被生物转化为沼气，留存在消化

物中的营养物质被矿化。事实上，厌氧消化系统可以处理多种有机残留物，这些

残留物被用作沼气生产的原料(Čater et al., 2015; González-Fernández et al., 2008; 

Mendez et al., 2014a; Nkemka & Murto, 2013; Rani et al., 2012)。通常沼气是由 CH4、

CO2 以及较低浓度的 H2S、O2 或 N2 等其他成分组成的气体混合物。沼气可用于

可再生的热电联产，或通过去除沼气杂质升级为生物甲烷。因此，生物甲烷是原

始沼气的一种纯化形式，可以注入天然气管网或用作车辆燃料替代品。根据大多

数生物甲烷标准，在沼气升级过程中需要去除 CO2、H2O、H2S 和其他杂质。基

于此，沼气升级工艺可以和微藻或 PPB 的污水处理系统集成，从而发挥这些光

合生物利用消化物中的营养物质固定气态 CO2的能力(López et al., 2013)。例如，

微藻通过光合作用将 CO2 固定为有机碳，同时产生氧气；产生的 O2可被硫氧化

细菌用于去除沼气中的 H2S(Muñoz et al., 2015)。 

所谓的消化物，即厌氧消化过程的液态流出物，其中富含磷和氮。这种事先
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固液分离的消化液，可用作微藻池中的培养基，以生产藻类生物质，该生物质可

进一步用作生物刺激剂或生物肥料的生产原料。这最终将减少沼渣沼液管理的能

源需求和 CO2 足迹(Guilayn et al., 2020)。 

总体而言，污水处理期间光合系统较低的能源需求、以消化液为培养基的光

生物反应器对沼气升级过程的集成潜力、以及有机物矿化过程中对 CO2 的固有

捕获，都为高辐射、中等温度地区的污水处理脱碳和提高养分回收创造了新机会。 

9.2 基于光合作用的污水处理 

9.2.1 微藻 

人类活动导致了污水中各种各样的污染物，这些污染物来自生活、牲畜、农

工业及工业等各领域。传统上，采用物理、化学和生物工艺等对这些污水进行处

理，例如过滤、沉淀、化学品添加、好养活性污泥处理和厌氧消化等(Englande et 

al., 2015)。然而，尽管常规的污水处理装置能够在降低污水中的碳、氮和磷浓度

方面取得令人满意的效果，但仍存在高能耗、高碳足迹、低养分回收率和造成负

面环境影响等问题(Posadas et al., 2017a)。 

微藻技术是一项环保工艺，对环境影响低，同时相较于传统的污水处理技术

降低了运营成本。基于微藻的污水处理由支持光合 CO2 固定的光合自养微生物

发挥作用。这些微生物利用 H2O 作为电子供体，通过光驱动的氧化还原反应将

光能转化为化学能（生物质）。该过程促使 CO2 和营养物质以藻类生物质的形式

被同化，同时产生副产物氧气；细菌可以利用释放出的 O2 将有机物氧化成 CO2，

并将铵盐氧化成硝酸盐/亚硝酸盐(Masojídek et al., 2013; Rochaix 2016)。因此，藻

-菌共生生物工艺的运营成本低于传统的活性污泥处理系统（图 9.1），在污水处

理方面具有可持续性的优势(Barreiro-Vescovo et al., 2020; Posadas et al., 2017a)。

上述过程中光合作用释放的氧气可以替代机械曝气，用于微藻生长，从而提高养

分回收率，并减少 CO2（直接和间接）排放总量。所谓的“微藻”是光合自养微生

物，包括真核微藻和原核蓝绿藻或蓝藻(Singh & Dhar, 2019)，它们具有异养和自

养代谢的特点。 
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图 9.1 污水处理厂微生物好氧处理与微藻系统协同作用的示意图 

通常由陆生植物进行生物 CO2 固定，它们只能去除 3-6%的 CO2。对比来看，

微藻的简单细胞结构和快速生长使得它们具有更强的光合作用和 CO2固定效率，

能够将 CO2 固定率提高 10-50 倍(Cuellar-Bermudez et al., 2015; Iasimone et al., 

2017)。典型的微藻生物质碳含量，平均为干重的 50%，每生产 1 千克微藻需要

1.8 千克 CO2(Curtis 2010; Molazadeh et al., 2019; Posadas et al., 2017a; Schediwy et 

al., 2019)。藻类的最佳生长需要培养液中的几种元素，主要是 C/N/P，其化学计

量比及藻类生物质组成中的化学计量比，由 Redfield 比（106:16:1 C/N/P）决定。

大多数污水的 C/N/P 计量比低于微藻生长所需的比例，存在碳源限制，从而阻碍

生物量增长和养分回收(Toledo-Cervantes et al., 2018)。因此，补充外部碳源是维

持微藻活跃生长的常见策略。这种外部的 CO2可以从发电厂烟气、工业废气或沼

气等排放源中获得。通过细气泡扩散器将载有 CO2 的气流直接注入微藻培养基

中，可增加 CO2 传质，提高培养基中无机碳的浓度，进而提高微藻的生物质生产

力(Rezvani et al., 2016; Toledo-Cervantes et al., 2018)。 

微藻的生长受环境条件控制。决定污水中微藻生长的最重要因素是养分浓度、

污水处理厂

要求
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能量 营养物
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pH、碱度、光照和温度。培养液的 pH 值高度依赖于光合活性、碱度和微生物呼

吸作用(Posadas et al., 2017a)。由于微藻从培养液中吸收 CO2，因此光合活性会提

高 pH 值。pH 值最高可以达到 11，这将抑制微藻的生长，而 7-8 的 pH 范围被认

为是微藻生长的最佳范围。pH 值还可以改变培养液中可用营养物质的平衡，并

影响 CO2 气液传质。方程 (9.1) 显示了水介质中的碳分布与 pH 值的函数关系：  

31 2 10.33.6 6.3 2

2 2 2 3 3 3 2
PkPk Pk

CO H O H CO HCO H CO H
== = − + − ++ + +  (9.1) 

    微藻生长的无机碳优选形态因物种而异。许多物种能够同时利用 CO2 和

HCO3
-，而其他一些物种仅能够利用其中的一种碳(Markou et al., 2014)。而由于微

藻培养液的 pH 值范围为 6.5-10，因此 HCO3
-是大多数光生物反应器中无机碳的

主要存在形态(Canon-Rubio et al., 2016; Chi et al., 2011)。 

此外，碱度对于无机碳形态具有重要作用，并控制着 CO2 通入培养液的气液

传质速率。沼气等气流中存在的 CO2 被吸收到微藻培养液中，并与 OH- 和 H2O

反应生成 CO3
2--HCO3

-，从而增加总溶解无机碳（DIC）(Canon-Rubio et al., 2016; 

Markou et al., 2014)。因此，外部补充的 CO2 不仅能够调节 pH，而且增加了溶解

无机碳的可用性(Choi et al., 2019; Posadas et al., 2015a, 2017a)。 

大多数用于污水处理的生物技术还可以提取污水中的氮和磷。文献中一致报

道了微藻对污水中无机氮和磷的生物提取潜力，以及微藻去除微量有机微污染物

和重金属的能力(González et al., 2008; Ji et al., 2013; López-Serna et al., 2019; 

Mendez et al., 2016; Whitton et al., 2015; Yang et al., 2015)。与传统的硝化-反硝化

（例如 1.5 kwh kg Nremoved
−1）或磷酸盐沉淀过程相比，微藻同化营养物质的能耗

和 CO2 排放显著降低。表 9.1 总结了对不同污水进行植物除污的研究。 

表 9.1 基于微藻生物降解的污水处理研究汇总 

污水种类 微藻类 反应器 去除效率 参考文献 

猪粪便 

Oocystis sp., Microspora  

sp., Nitzschia sp., Chlorella  

sp., Chlamydomonas sp.,  

Protoderma sp. 

高速藻池 

HRAP 

COD: 76%;  

TKN: 83%;  

P: 10% 

de Godos 

et al. 

(2009) 

养猪污水+

养鱼污水 

Tribonemasp.; Chlorella 

zofingiensis 

光生物反应

器(1L) 

TN: 86.4%;  

TP: 84.7% 

Cheng et 

al. 

(2020) 

城市污水 Nitzschia spp. Gomphonema  流动藻池 N: 2.52 g m−2 d−1; Marella et 
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污水种类 微藻类 反应器 去除效率 参考文献 

parvulum, Cyclotella  

meninghiana, Melosira  

varians, Oscillatoria sp.,  

Phormidium sp. 

AFW P: 1.25 g m−2 d−1 al. 

(2019) 

厌氧化 

养牛污水 
Scenedesmus obliquus 

VAPs 垂直肺

泡板光生物

反应器 

COD: 61%;  

NH4
+: 96%; 

PO4
3−: 70% 

de 

Mendonça 

et al. 

(2018) 

家庭污水 活性污泥 + 小球藻 
光生物反应

器(1L) 

TN: 97.58%;  

(45%的 N-NH4
+

从空气中逃逸) 

Leong et 

al. 

(2018) 

城市污水 Chlorella sp. IM−01 - 

NH3: 98.4%; 

NO3
−: 97.8%;  

TP: 89.39% 

Kiran et al. 

(2014) 

猪场泥浆 

Chlorella vulgaris,  

Scenedesmus obliquus,  

Chlamydomonas  

reindhardtii 

光生物反应

器(1L) 

NH4
+: 99%  

(N 吸收: 64.3%);  

PO4
3−: 82%  

(夏季) 

Molinuevo- 

Salces et 

al. 

(2016) 

家庭污水 活性污泥+ Scenedesmus sp. HRAP 

COD: 84%;  

TN: 79%;  

TP: 57% 

Posadas et 

al. 

(2015a) 

城市污水 Chlorella vulgaris 
光生物反应

器(5L) 

COD: 76.5%; 

N-NH3: 91.5% 

Arun et al. 

(2017) 

氮和磷也是微藻培养的必需营养元素，二者（磷在较小程度上）都是藻类生

长的限制因素(Curtis, 2010)。氮大约占藻类成分的 5-10%(Markou et al., 2014)，磷

约占 1%(Solovchenko et al., 2016)。氮浓度显著影响着微藻的构成。培养液中可用

氮源的限制意味着将使用细胞内的氮来执行代谢功能(Pancha et al., 2014)。然而，

高浓度的氮会导致抑制作用(He et al., 2013)。同样，pH 也调节 NH4
+/NH3 的浓度

平衡，如公式 (9.2) 所示： 

 
9.25

4 3 2

pk
NH OH NH H O

=+ −+ +  (9.2) 

据报道，在 N-NH4
+浓度大于 100mg/L 和 pH >8 时，NH4

+会抑制某些微藻物

种的光合活性。这是因为 NH3 浓度过高将表现出毒性，对微藻生长具有高度抑

制作用(Abeliovich & Azov, 1976; Posadas et al., 2014)。此外，在高 pH 条件下，开

放式光生物反应器中发生 NH3 逃逸。尽管可溶于水，但 NH3 是一种高挥发性化

合物，尤其是在高 pH 条件下，可能导致 N-NH3 挥发损失。这一点在污水处理的

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

188 
 

机械曝气过程中尤其需要关注(Cai et al., 2013; Jamieson et al., 2003; Mendez et al., 

2016)，因为 NH3 是 N2O 的前体物，NH3 逃逸将增加污水处理厂的整体 CO2 足

迹。此外，硝化-反硝化过程可以在藻-菌共生系统中进行，通过将 N-NH4
+ 氧化

为 N-NO2
- 和 N-NO3

-来去除氮，并将它们进一步转化为 N2(García et al., 2017)。

这些工艺在处理高浓度 NH4
+污水时尤为重要，例如浓缩污水或牲畜养殖污水，

其中的 N-NH4
+浓度分别可达到 800 和 3000 mg/L(Molinuevo-Salces et al., 2012; 

Morales-Amaral et al., 2015; Posadas et al., 2013)。这些污水可以经稀释后给藻类

生长提供非常适合的 NH4
+ 浓度，或以低负荷供应以避免污水处理期间发生微藻

生长抑制。 

生物磷同化速率受温度、pH 或离子可获得性（K+、Na+、Mg2+）等因素的控

制，这些因素会影响磷酸盐向细胞内的转运(Cembella et al., 1982; Correll 1998)。

微藻可以通过多磷酸盐合成的“奢侈吸收”机制积累过量的磷(Eixler et al., 2006)，

这是一种在营养源受限时可用的磷化学物质。此外，当 PO4
3–与污水中存在的 Ca2+

和 Mg2+结合时，污水中的磷可以通过生成鸟粪石或羟磷灰石沉淀而被去除(De-

Bashan & Bashan, 2004; Mendez et al., 2016; Posadas et al., 2017a)。 

最后，应该强调的是，污水处理期间的微藻培养对污水污染物的生物降解具

有成本效益，同时产生有价值的生物质。微藻是各种高价值产品的潜在来源，适

用于化妆品、保健品和药品等不同生物技术领域的产品开发(Chu, 2012)。然而，

当污水作为水源和营养源时，所产生的藻-菌生物量的应用潜力受到污水中各种

污染物或病原体固有风险的限制。在这种情况下，从污水生产的藻-菌生物质只

可用于生产低附加值产品，如水产养殖饲料、生物肥料、生物活性物质或可再生

生物燃料（如沼气）等的原料(Mohd Udaiyappan et al., 2017; Singh & Dhar, 2019; 

Whitton et al., 2015)。 

9.2.2 紫色光合细菌 

紫色光合细菌（PPB）是由紫色硫细菌（PSB）和紫色非硫细菌（PNSB）组

成的多样化细菌群(Capson-Tojo et al., 2020)，它们的区别主要在于分别能够耐受

高浓度和低浓度的硫化氢（H2S）。PPB 是光养生物，能够通过无氧光合作用从太

阳辐射中获取能量，同时固定 CO2 并将其转化为细胞材料，这使得它们具备减少
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污水处理中 CO2 足迹的能力(Capson-Tojo et al., 2020)。该过程是在这些微生物中

的色素作用下进行的，其中大多数属于细菌叶绿素和类胡萝卜素。PPB 主要合成

类胡萝卜素，如螺旋黄质、视紫红质、球形烯和番茄红素(Hunter et al., 2009)。此

外，PPB 表现出非常多功能的新陈代谢，能够在自养、异养和混合营养模式下生

长(Sepúlveda-Muñoz et al., 2020a)，这使得它们能够适应不同环境。PPB 主要存在

于土壤、天然水体和污水等环境中。此外，PPB 在极端环境条件下也可生存，例

如高盐度、高 pH 值和低温等(Hülsen et al., 2016a, 2019)。因此，一直有报道称，

PPB 对污水处理是有效的，它们在合成高附加值产品的同时表现出巨大的碳和养

分回收潜力(Lu et al., 2019b)。总体而言，PPB 代表了一组具备良好前景但尚未开

发的微生物，它们通过吸收太阳辐射进行污水处理，同时产生较低的 CO2 足迹。 

PPB 在微生物中表现出最大的代谢多样性(Larimer et al., 2004)。具体而言，

PPB 可以在厌氧条件下以光异养和光自养的方式生长，并能在耗氧条件下以化能

异养和化能自养方式生长（图 9.2）。在光养模式下，PPB 生长的能量主要来自光

能（太阳辐射）；而在化养模式下，能量来自有机物的降解。环境条件或培养基

决定了 PPB 的新陈代谢，它们甚至可以在混合营养模式下同时利用光能和有机

底物进行生长。在光能存在的厌氧条件下，光养生长方式占主导，通过无氧光合

作用和光磷酸化三磷酸腺苷（ATP）的生物合成产生能量。在这一点上应强调的

是，ATP 是 PPB 用来储存能量并用于不同代谢过程的主要分子。另一方面，在

有氧和无光条件下，主要的代谢将是化能营养型的，因为氧气的存在会抑制细菌

叶绿素的合成并影响 PPB 的光合能力(Izu et al., 2001)。然而，有氧条件有利于

ATP 合成的氧化磷酸化(Lu et al., 2011)。在有氧条件下，PPB 以氧气为电子受体，

从消耗 NADH（有机物降解合成的分子）产生的质子动力中获取能量。 
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图 9.2 PPB 简化代谢图—以沼泽红假单胞菌为例 

PPB 可以在自养模式下利用 CO2 或异养模式下利用有机物作为碳源。事实

上，PPB 能够利用不同碳源进行代谢，是因为它们具有很强的代谢适应性。例如，

PPB 可以采用三羧酸循环、Embden-Meyerhof 途径、磷酸戊糖途径或脂肪酸代谢

等多种代谢途径(Lu et al., 2019b)，通过光异养代谢(Larimer et al., 2004)将一些碳

水化合物、脂肪酸和醇的小分子作为碳源。同样地，PPB 可以通过 Calvin-Benson-

Bassham 循环固定 CO2，这在一定程度上有助于实现污水处理的脱碳(Lo et al., 

2018)。例如，沼泽红假单胞菌（R. palustris）存在能将碳再利用的有效代谢，它

能够利用分解代谢产生的 CO2 并将其固定以合成生物质(Navid et al., 2019)。另一

方面，PPB 可以在光异养模式下使用 CO2 作为电子受体。PPB 可以代谢所有形

式的无机氮，如 NH4
+、NO2

-、NO3
-，并固定大气中的 N2(Sepúlveda-Muñoz et al., 

2020b)和含氮有机物（如氨基酸或蛋白质）。PPB 在化能自养模式下可以使用 NH3

作为电子供体，在化能异养模式下使用 NO3
- 作为电子受体。 

鉴于 PPB 具备同化大多数类型的碳和氮的这种固有能力，并且伴随着高生

物质产量，人们对使用基于 PPB 的污水处理系统(Capson-Tojo et al., 2020)作为厌

氧消化或活性污泥等传统生物处理的替代方案产生了极大兴趣，而传统生物处理

方案中大部分碳和氮被释放到大气中。由于污水环境中硫化氢的浓度较低，其中

的 R. palustris、R. sphaeroides 和 R. capsulatus 等 PNSB 被研究所报道。PPB 的污

水处理能力已在生活污水(Hülsen et al., 2014)和高能耗污水处理中得到证实，例
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混合营养

光照和无氧环境

无氧光合作用

光能

细胞物质

有机物

黑暗有氧环境
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如猪场污水(García et al., 2019; Sepúlveda-Muñoz et al., 2020a)或家禽污水(Hülsen 

et al., 2018)。碳、氮和其他污染物的去除率很高，超过了 90%（表 9.2）。此外，

据报道由于对 CO2、H2S 和有机物具有高去除效率，PPB 处理系统已被提倡用作

协同沼气升级与污水处理的平台(Marín et al., 2019b)。 

表 9.2 紫色光合菌批量光生物反应器处理污水的研究进展 

污水类

型 

污染物浓

度(mg/L) 

反应器类

型 

容量(L) 

PPB 主要菌株 

污染物去除率 

参考文献 
C(%) N(%) 

家庭污

水 

TCOD: 

430  

TN: 43 

PAnMBR 

2 L 

混合菌株 

（非特异性） 
95 86 

Dalaei et al. 

(2020) 

合成污

水 

TCOD: 

349 
PAnMBR 

R. palustris  

Rhodospirillaceae 
88 97 

de las Heras 

et al. (2020) 

养猪污

水 

TOC: 

15775–

1131 TN:  

5028–366 

批式 PBR  

0.5 L 
Rhodopseudomonas 75 39 

Sepúlveda- 

Muñoz et al. 

(2020b) 

啤酒厂

污水 

COD:  

2200–

3200  

NH4
+: 50–

70 

MBR 系统 

200 L 
混合菌株 99 - 

Lu et al. 

(2019a) 

富 含

VFA 的

食品工

业废水 

COD: 

5122  

TN: 298 

批式 PBR  

0.8 L 
R. palustris 89 91 

Liu et al. 

(2019) 

含盐生

活污水 

TCOD: 

418  

TN: 12 

PAnMBR  

2 L 
混合菌株 86 62 

Hülsen et al. 

(2019) 

养猪污

水 

TOC: 574 

TN: 166 

开 放 式

PBR  

3 L 

Rhodoplanes 87 83 
García et al. 

(2019) 

生活污

水 

TCOD: 

370–540  

TN: 48–56 

PAnMBR  

2 L 

混合菌株 

（非特异性） 
93 91 

Dalaei et al. 

(2019) 

养猪污

水 

TOC: 

1989–

10318  

TN:  

563–2209 

批式 PBR  

0.4 L 

混合菌株 

（非特异性） 
78 13 

Marín et al. 

(2019b) 
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污水类

型 

污染物浓

度(mg/L) 

反应器类

型 

容量(L) 

PPB 主要菌株 

污染物去除率 

参考文献 
C(%) N(%) 

家禽加

工污水 

TCOD: 

4000  

TKN: 200 

PAnMBR 

2 L 

混合菌株 

（非特异性） 
92 64 

Hülsen et al. 

(2018) 

啤酒厂

污水 

COD: 

3300 

MBR 系统 

10 mL 

混合菌株 

（非特异性） 
96 - 

Yang et al. 

(2018) 

厌氧消

化后养

猪场污

水 

COD: 

4792  

NH4
+-N: 

913 

批式 PBR  

0.2 L 

Rhodobacter  

Blasticus 和  

R. capsulatus 

83 - 
Wen et al. 

(2016) 

酸性食

品工业

废水 

COD: 

3350 

TN: 200 

PBR 

0.8 L 
R. palustris 90 92 

Liu et al. 

(2016) 

合成糖

污水 

COD: 

6000 

NH4
+-N: 

400 

PBR Rhodopseudomonas 95 - 
Zhou et al. 

(2015) 

啤酒厂

污水 

COD: 

8000–

10000 

TN: 1 

批式 PBR 

0.6 L 
R. Sphaeroides 94 - 

Lu et al. 

(2013) 

最后，污水处理系统中 PPB 产生的生物质富含附加值化合物，如色素（细

菌叶绿素和类胡萝卜素）和其他分子，如辅酶 Q10、单细胞蛋白、营养素、聚羟

基链烷酸酯、泛酸和 5-氨基乙酰丙酸（5-ALA）(Capson-Tojo et al., 2020; Lu et al., 

2019b)。在开展循环经济和采用生物提炼法进行污水处理的背景下，这些分子可

以从 PPB 生物质中被提取。 

9.2.3 用于污水处理和资源回收的光生物反应器 

9.2.3.1 微藻反应器 

用于微藻培养的光生物反应器通常根据与大气的接触情况分为开放式和封

闭式。开放式光生物反应器具有较低的运营和投资成本，并且易于扩大处理容量。

研究报告指出开放式光生物反应器的主要缺点是存在微生物污染和水分流失的

风险(Acién et al., 2013)，这在污水处理期间并不是关键问题。因此，在工业规模

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

193 
 

应用中开放系统被认为是最具市场潜力的。另一方面，封闭式系统仅在实验室和

中试规模进行了污水处理测试。这些封闭式的藻类培养系统可提供大面积的辐照

和更好的环境控制（低污染风险、温度控制等），但能耗和材料成本明显高于同

等规模的开放式系统(Acién et al., 2017; Ibrahim et al., 2020)。 

微藻反应器中的污水处理效果取决于：（1）微藻的光合活性，它直接依赖于

光生物反应器中的有效辐射，并将促进氧化作用和养分吸收；（2）非生物机制，

例如 NH3 逃逸和磷酸盐沉淀，最终导致排放物中的氮和磷浓度降低。这两个因

素都受到光生物反应器的配置和操作模式的影响。 

9.2.3.1.1 开放式系统 

用于污水处理的开放式藻类培养系统最初是由 Oswald 及其同事在 20 世纪

50 年代和 60 年代开发的(Oswald, 1978)。浅混合塘深度在 0.20~0.40 m，具有简

单或多通道的蜿蜒结构，能够接收投向藻类培养液的大量辐射（图 9.3）。这种光

生物反应器具有一种新型构造，是基于一种宽阔但微生物只能在其表面生长的稳

定塘改进而来(Spellman & Drinan, 2014)。因此，3~10 天的较短水力停留时间（HRT）

可以在开放式系统中实现；而通过混合桨轮的连续搅动可实现更高的藻类生物量

生产，并为培养池提供完全的好氧条件。在一天的正午，阳光垂直照射到培养基

的表面，从而提高了一天的处理能力。事实上，研究指出在有利的环境条件和适

中的负载率下，通常会发生氧过饱和的情况(Arbib et al., 2017; Hamouri, 2009)。

已有在用于污水处理的开放池塘中对生物质进行收割的实践，包括在固定塘、沉

降池、薄板沉降池或 DAF 单元（溶解氧浮选）中进行收割(Craggs et al., 2012; de 

Godos et al., 2016)。 
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图 9.3 跑道式光生物反应器示意图 

开放的跑道式系统很容易在由墙壁或土坡分隔的水平表面上建造起来

(Craggs et al., 2012)。Oswald 及其同事设计的原始系统于 20 世纪 70 年代和 80 年

代被用于处理实际规模的城市污水。加利福尼亚州的 St. Helena 和 Hollister 污水

处理厂多年来一直在运营 2公顷和 5公顷的开放式跑道处理系统(Park et al., 2013)。

这些示范单元与兼性池、成熟池结合建造，以优化工艺。随后的研究将不同的管

道反应器（也称为高速藻池）集成到生活污水处理厂中。开放式藻池之前通常设

有预处理装置（主要是初级沉降器），以去除悬浮物质(Craggs et al., 2012; Hamouri 

et al., 2003)。其他示范装置是对厌氧处理后的污水进行处理(Hamouri, 2009; 

Hamouri et al., 2003)。最近，欧洲的一个示范项目（ALLGAS）以城市污水为藻

类培养基，通过将污水的厌氧预处理和基于藻类生物质的沼气生产相结合，实现

了能量净收益(de Godos et al., 2017)。一个占地面积达 3.6 公顷的项目，生产甲烷

形式的生物能源，并用作车辆燃料，使得能源投资回报率达到 2(www.all-gas.eu)。

近期针对该项目的技术—经济评估表明，项目实施后生活污水处理成本从 0.22 

$ m-3 降低至 0.15 $ m-3，能源需求减少 4 倍，从而显著减少间接 CO2排放(Acién 

et al., 2017)。 

研究者还评估了开放系统在处理牲畜、工业、农工业废水方面的潜力(Mulbry 

et al., 2010, 2005; Olguín et al., 2007)。在一个处理猪场和牛场污水的案例中，通

过稀释降低培养基的浊度，并减弱由于牲畜污水中氨含量升高而对藻类生长产生

的抑制作用(Godos et al., 2010)。稀释前通常有固体分离单元，例如过滤筛、沉降

桨轮电动机

桨轮

挡板

中央墙
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器和混凝-絮凝单元(Barlow et al., 1975; González-Fernández et al., 2010)。然而，最

近的研究表明，使用经选择和驯化的微藻物种对不经稀释的厌氧消化猪粪进行处

理是可行的(Ayre et al., 2017)。在稀释的养牛污水中生长的藻类，最近被研究用

作动物饲料的蛋白质和 HUFA（高度不饱和脂肪酸）生产原料(Murry et al., 2019)。 

9.2.3.1.2 封闭式生物反应器 

封闭式光生物反应器不允许与大气直接进行气体交换，并且具有许多优点，

例如有限的物种污染和蒸发、更小的占地面积以及更高的气液传质速率

(Karemore et al., 2016)，从而增加了 CO2 捕获。可用于商业化的藻类生产和污水

处理的三种封闭式反应器包括：气泡柱、管式反应器和板式反应器。 

气泡柱光生物反应器由甲基丙烯酸酯或玻璃连续曝气混合制成的透明圆柱

体组成。由于它们的垂直结构，细胞在一天的正午时分捕获的阳光最少。这些装

置的尺寸有限，高度只能达到几米。因此，没有使用气泡柱装置进行大规模污水

处理的实践被报道。但是，微藻培养在新工艺中的整合，如同时生产生物分子和

进行污水处理(Kalra et al., 2020)，或者通过膜过滤回收生物量，已在气泡柱光生

物反应器中进行了研究(Syahirah et al., 2020)。 

管式光生物反应器由透明管道制成，提供连续的液体循环（通过离心泵或气

升装置）以维持细胞悬浮，并使得光照辐射能够到达藻类培养基的各个区域。当

前用于生物质生产的不同管式反应器配置被开发出来，包括：双平面管状反应器、

近水平管状反应器、螺旋泡反应器和 α-管状光生物反应器(Molina-Grima et al., 

2010)。太阳能集热管的排列方式决定了藻类细胞能够接收到辐射的表面大小及

光的多少。与跑道式反应器相比，高昂的建设和运营成本限制了这种复杂系统在

污水处理中的应用(Ibrahim et al., 2020)。在这种情况下，de Godos 等人（2017）

比较了管式反应器与跑道式系统的性能，他们发现在封闭单元中虽然实现了很高

的养分去除率（N 和 P 为 98%），但是在运行 30 天后，由于生物淤积藻类培养基

发生功能瘫痪。 

板式生物反应器是垂直的半透明板构造，两侧装有培养液并接收光照，培养

液一般通过连续曝气进行混合。最初的设计使用与橡胶连接的玻璃板，这使得系

统成本高昂，难以扩大规模(Samson & Leduy, 1985)。研究者也提出将塑料袋安装

在金属架内以降低安装成本(Tredici & Materassi, 1992)。与气泡柱和管状光生物
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反应器类似，在大规模板式反应器上使用残留污水作为培养基的经验尚未见报道。

Ruiz 等人（2012）研究了实验室规模的板式光生物反应器从二次污水中去除营养

物的性能，氮和磷的去除率分别达到 89%和 84%。 

9.2.3.2 紫色光合细菌 

用于污水处理的 PPB 光生物反应器是一项新兴技术。大多数报道的经验是

利用人工红外照明在封闭的光生物反应器中进行分批培养(Budiman et al., 2014; 

Choorit et al., 2002; Madukasi & Zhang, 2010; Zhou et al., 2016)。在实验室控制条

件下，PPB 光生物反应器已被成功用于处理生活、农业和工业废水 (Puyol et al., 

2020)。两种主要的光生物反应器配置已被用于污水的连续处理，包括垂直系统

和水平系统。 

垂直系统类似于板式光生物反应器，由两个相对放置的面板组成，其中包含

PPB 培养液。狭窄的光路（面板之间的距离较小）保证了 PPB 细胞的有效曝光。

大多数报道的垂直系统的处理实践，包括用于生物质分离的膜：MBR（膜生物反

应器）或 PAnMBR（光厌氧膜生物反应器）(Hülsen et al., 2018)（图 9.4）。生物

质分离实现了生物质浓缩，并缩短水力停留时间至 8-24 小时，而固体停留时间

可以保持在 2-20 天。MBR 实现了有机物和养分的高去除率，总 COD 88%-99%，

氮 77%-92%，磷 77-98%(Hülsen et al., 2016b, 2018)；Nagadomi 等人（2000）在

陶瓷支架中使用带有固定细胞的平板，也取得了与此相当的处理性能。然而，不

同的照明条件得到的去除效果也存在差异。基于此，虽然一些研究者只采用了强

度在 45-133 W/ m2 的红外辐射光循环，但其他研究中已经使用了全波段光谱（可

见光和红外光）(Puyol et al., 2020)。已被应用的多种光源包括：IR-LED、白炽灯

泡，以及带或不带可见滤光片的荧光灯(Hiraishi et al., 1989; Hülsen et al., 2019)。 
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图 9.4 污水处理中用于紫色光合细菌培养的光厌氧膜生物反应器示意图 

水平系统类似于用于藻类培养的跑道式光生物反应器。生物质分离和再循环

可以综合起来，以控制生物反应器中的 PPB 浓度。在这方面，Sepúlveda-Muñoz 

等人（2020a）比较了实验室规模下开放式和封闭式水平系统装置，在长期运行

（超过一年）下处理猪场污水时均实现对氮、碳的持续去除。开放式系统比封闭

式系统具有更好的有机碳、氮去除效果，这是由于开放式系统中氨挥发的非生物

机制和好氧生物降解机制的共同作用。与垂直系统相比，水平光生物反应器很容

易扩大规模，并且有一些在室外条件下应用大体量培养液的经验被报道。例如，

里斯本新大学和 FCC Aqualia 公司采用容量为 19 m³的跑道式反应器对生活污水

和糖蜜发酵污水进行处理，运行时间超过一年，在反应器的全部表面，安装了可

见滤光片以阻碍微藻生长，并在操作过程中促进聚羟基烷酸酯的合成。 

9.3 基于微藻和 PPB 的污水处理脱碳系统的沼气产量升级 

近年来，循环生物经济已成为可持续和绿色工业生产的重要组成部分。这种

方法侧重于通过串联生物质利用和回收来开发自然资源的所有潜力，同时确保自

然资本得到保护(Rajesh Banu et al., 2020)。在此背景下，光合生物质的生物精炼

被认为是一种有前景的方法，可以将藻类或 PPB 生物质转化为附加值产品、生

物燃料和化学品。因此，来自污水处理或生物质源的残留物中的微藻或 PPB，例

如来源于生产生物柴油的微藻脂质提取物(Uggetti et al., 2017)，可以用作厌氧消

化过程的底物；反过来，这些厌氧消化污水中的大量营养和无机碳，可以被藻类

进水泵

真空泵

膜

光源

扩散器
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生长所用（图 9.5）。 

 

图 9.5 集成厌氧消化工艺的藻-菌共生污水处理系统 

厌氧消化涉及一系列生物反应，其中复杂有机物的分解是在没有氧气、硝酸

盐、亚硝酸盐或硫酸盐（通常用作电子受体）的情况下进行的。厌氧消化包含四

个连续的步骤：水解、酸化、产乙酸和产甲烷。厌氧细菌、古细菌和真菌构成的

复杂体系负责这一过程，最终产生沼气并将营养物质释放到厌氧环境的培养基中

(Choi et al., 2019; Sanz et al., 2017; Uggetti et al., 2017)。沼气是混合气体，主要包

含 50-80%的 CH4 和 15-50%的 CO2，以及其他浓度较低的化合物，如 H2O、H2S、

NH3、N2 和 O2 等。厌氧消化产生的甲烷，可在污水处理厂原位用作锅炉、气体

发动机或涡轮机的燃料气，以产热和发电，从而减少污水处理厂的 CO2 总排放

量。其他用途包括替代汽车发动机中使用的天然气或生物燃料，这需要先去除沼

气中的杂质，将 CH4 含量提高至 90%(Muñoz et al., 2015; Uggetti et al., 2017)。沼

气升级有助于提高甲烷的热值，同时降低运输成本，并最大限度地减少某些污染

物对管道、发动机和沼气储存装置的腐蚀(Marín et al., 2019a)。 

厌氧消化是一种成熟的技术，已经在以活性污泥为基础的污水处理厂中被应

用，该技术用于处理从初级和次级处理过程中产生的污泥并获得沼气。而且，厌

氧消化的多功能性允许从多种基质生产沼气，包括如农业残余物、动物粪便、能

源作物等有机废物、微藻，甚至 PPB。因此，与其他生物燃料的生产相比，沼气

微藻/蓝细菌 异养细菌 藻-菌生物质

CO2 NO2
-

O2

污水流

太阳辐射

厌氧消化

甲烷消化液 CO2

肥料 生物能源/生物燃料

液体残余物循环

营养物循环

产品

P-PO4
3-

N-NH4
+

有机碳

藻-菌共培养
生物质过程
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生产的技术复杂性和环境影响较小，不需要提取生物质的特定成分，从而提高了

整个过程的效率。 

真核微藻由半刚性结构或细胞壁组成，可以保护细胞免受物理、化学和生物

制剂的侵害。微藻细胞壁的组成具有物种特异性，并且具有纤维素、半纤维素、

果胶和糖蛋白等复杂结构，这使得细胞壁具有高度抗性结构(Gonzalez-Fernandez 

et al., 2017)。微藻细胞壁的组成和结构会妨碍厌氧消化的性能，从而影响潜在的

甲烷产量。事实上，细胞壁由于其对微生物攻击的高顽固性和抵抗力，阻碍了大

多数微藻物种的厌氧生物降解(Uggetti et al., 2017)。在这种情况下，文献中大多

采用预处理来破坏微藻细胞，以提高沼气的最终产量(Gonzalez-Fernandez et al., 

2017; Mahdy et al., 2014a, 2014b; Mendez et al., 2014b; Passos et al., 2014, 2015a)。

然而，不同微藻种类由于其组成和结构特征的差异，需要针对性地选择最优预处

理方法。预处理可分为化学法、热解法、机械法或生物法。热预处理需要利用热

量来破坏和溶解有机物。多项研究一致证明了热预处理的效率，然而，对微藻的

高温处理可能会导致形成顽固的化合物，最终抑制厌氧消化(Atelge et al., 2020; 

Carrère et al., 2016)。因此，应用热处理方法需要优化每种特定底物的操作条件。

例如，Mendez 等人（2015）在 CSTR 反应器中以 C. vulgaris 为原料，以分批和

半连续模式生产甲烷，评估了热预处理的效率。他们比较了在 120℃处理 40 分

钟时，不经预处理和经热预处理的厌氧消化性能，结果表明后者显著提升了厌氧

消化的甲烷产量。在分批处理和半连续模式下热预处理使得甲烷产量分别由 138

和 85 mL CH4 g COD in.–1 提高至 266 和 126 mL CH4 g COD in.–1。Schwede 等人

Schwede et al. (2013)在 100°C 和 120°C 对 Nannochloropsis salina 预处理 2 小时和

8 小时，同样提高了甲烷产量。与不经预处理的微藻相比，预处理后微藻的甲烷

产量在 CSTR 和批处理模式下分别增长了 2-2.85 倍。化学预处理通常用于溶解

聚合物。这些预处理还可能与抑制厌氧微生物群落的副产物的潜在形成有关。另

一方面，机械预处理通过使用机械力破坏顽固有机物的结构，从而破坏细胞壁。

机械方法指使用磨珠、均质化、超声处理和微波来施加剪切力、压力或能量。机

械法已广泛用于微藻预处理，在所处理的藻类中单独使用该方法均取得效果

(Barragán-Trinidad & Buitrón, 2020; Passos et al., 2015b)。与甲烷形式回收的能量

相比，这些预处理的能量需求有时要高得多，这也造成了它们的应用局限性。例
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如，Passos 等人（2013）报道了最大沼气产量为 307 mL biogas·g VS−1 时，在 HUSB

（hydrolytic up-flow sludge blanket）反应器中采用微波对城市污水培养的藻类进

行预处理，与原始微藻相比增加了 78%的能源消耗。 

生物预处理包括使用酶来溶解顽固的生物质。酶是能够结合到细胞的特定靶

标以执行对有机化合物的裂解和细胞溶解的功能。酶促法是一种有望替代高能耗

预处理的方法，由于水解酶能够在温和条件下进行细胞裂解，不产生抑制性副产

物，而且能耗低，因而引起研究者的极大兴趣。然而，尽管使用酶处理能够有效

替代其他三种方法，但酶是昂贵的分子，且需要持续供应给反应器(Barragán-

Trinidad & Buitrón, 2020)。在这种情况下，对底物进行适应性的厌氧接种剂选择，

近来被提出可作为低成本替代方案。例如，Gonzalez-Fernandez 等人（2018）报

道了适应于降解污水污泥和消化微藻生物质的接种剂，能够改变甲烷产量。在这

项研究中，适应污泥的微藻在中温与高温条件下消化 Scenedesmus sp.生物质，甲

烷产量分别为 79.2±3.1 和 108.2±1.9 mL CH4 g COD in.–1；而非适应性的厌氧污泥

在中温条件下的甲烷产量仅为 63.1±3.1 mL CH4 g COD in.–1。然而，消化 Chlorella 

sorokiniana 时，测试污泥中甲烷的最终产量没有显著差异（105-114 mL CH4 g COD 

in.–1）。该研究证实了接种剂对污泥的适应性与其消化生物质能力的相关性，以及

接种剂对于微藻生物质消化的关键作用。 

尽管 PPB 已被一致证明可以有效去除污水中的污染物，并作为一种有前途

的新兴生物降解技术，但 PPB 生物质的厌氧消化尚未得到广泛评估，研究该生

物质消化率的相关文献很少。一些研究者提出，由于 PPB 也是厌氧生物，因此

这些生物体可以耐受消化器内的还原环境，这可能会限制厌氧消化的处理性能。

此外，PPB 富含蛋白质，由于水解限制，这些蛋白质最终会限制生物质的可降解

性。Hülsen 等人（2020）报道，在连续消化器中用 PPB 处理生活污水，厌氧挥

发性固体的降解率为 55%；在中温与高温条件下，甲烷产量分别为 330±4.3 和

315±2.1 mL CH4 gVS-1。然而，从沼气中获得的经济利润相对较低，而且污水中

生长的 PPB 消化率较低，只有在其他 PPB 降解策略不可行的情况下，才建议采

用厌氧消化(Capson-Tojo et al., 2020)。 
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9.4 污水处理中采用光合系统进行 CO2捕集和沼气升级 

沼气是厌氧消化中最有价值的副产品，它是一种生物能源载体，能够减少当

前对这些不可再生能源的依赖并提高污水处理整体的可持续性(Ryckebosch et al., 

2011; Sarkodie et al., 2020)。然而，CO2 等的存在会降低沼气的热值，而且 H2S 等

其他化合物具有毒性，会对沼气管道和内燃机产生腐蚀，从而限制了沼气的推广

应用(Awe et al., 2017)。对沼气中这些杂质进行去除（升级），以满足国际生物甲

烷标准：CH4 ≥ 90%，CO2 ≤ 2–4%，O2 ≤ 1%，H2S+COS<5 mg/Nm3，这是沼气能

够注入天然气管网或用作汽车燃料的要求(Muñoz et al., 2015; UNE-EN 16723, 

2017)。总的来看，沼气升级为污水处理中的 CO2 捕集创造了新机会。尽管用于

CO2 去除的物理/化学技术，如洗涤、膜分离或吸附，由于其高效率和商业可用性

而被广泛应用；但只有生物技术由于其较低的能源需求和 CO2 固定机制，对环境

的影响较小(Muñoz et al., 2015)。 

光合沼气升级中，在 CO2 由原始沼气转移至培养液之前，真核微藻和（或）

原核蓝藻通过光合作用固定 CO2(Ángeles et al., 2020a, 2020b)。因此，CO2 不仅从

沼气中去除（提高沼气的能量密度）；而且被微藻吸收同化为生物质，并用作生

产含附加值的生物产品原料（降低相关的运营成本）(Ángeles et al., 2020a)。 

藻-菌共生光生物反应器中的沼气升级通常与生活污水或厌氧污水处理相结

合，从而提供微藻生长所需的养分和水。这种营养物质的回收最终提高了光合沼

气升级的环境可持续性(Rodero et al., 2019)。事实上，与支持微藻生长的最佳营

养浓度比（C/N 6:1; C/P 48:1）相比，大多数生活污水和消化物的 C/N 和 C/P 计

量比较低。而由沼气向藻-菌培养液中供给 CO2，克服了碳源限制，减弱了光生

物反应器中碳源不足对大多数微藻的污水处理效果的影响，从而提高养分回收率

和生物质生产力(Posadas et al., 2015a; Woertz et al., 2009)。此外，这种绿色技术可

以支持好氧硫化物氧化细菌（SOB）利用微藻光合作用产生的氧气，将 H2S 氧化

为 SO4
2-/S0，从而实现有毒气体的去除(Toledo-Cervantes et al., 2016)。尽管在浓度

≥100ppmv 时，H2S 可以引发对微藻活性的抑制，但在培养液中充斥大量溶解氧

和好氧嗜碱SOB的快速化学介导反应下，H2S的暴露剂量较低(Meier et al., 2018)。 

根据无量纲的亨利定律常数，H2S 的快速氧化及其三倍于 CO2 的水溶性（在

25°C 时，H2S 和 CO2的 CL/CG 分别为 ≈ 2.44 和 ≈0.83），这使得 H2S 的去除率
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高于 CO2。因此，CO2 气液传质始终是光合沼气提质过程中的限速步骤。由于 H2S

和 CO2 的酸性，培养液中的高 pH 值（9-10）有利于创造它们的气-液浓度梯度，

从而增加它们从沼气到培养液的传质。例如，采用与气泡柱相连的室内高速藻池

（HRAP）反应器，当 pH 值从 7 增加到 10，会促使 CO2 去除率从低于 20%增加

到接近 100%(Bahr et al., 2014)。尽管大多数微藻在 pH 7-8 时表现出最大活性，

但如 Anabaena, Spirulina, Chlorella, Chlorococcum 和 Scenedesmus 等微藻/蓝藻，

它们能够在高pH和高CO2浓度下生长，因此适合光合沼气提质(Bose et al., 2019)。

培养液中的高碱度或无机碳（IC）浓度介导的高缓冲能力也是必要的，这能够防

止由于酸性气体或生物过程（如硝化作用）过载而导致吸收柱中的 pH 值骤降，

从而避免光合生物反应器中酸性环境的形成。在这种情况下，由于其较高的 pH

值和碱度，在光合沼气升级过程中使用沼液代替生活污水作为低成本营养源是可

取的(Rodero et al., 2019)。然而，培养液中无机碳浓度>2400 mgC·L-1 时盐（碳酸

盐）含量过高，这对光合活性产生负面影响，同时增加了 CO2 从反应器表面向大

气中的逃逸(Rodero et al., 2020b)。因此，必须控制培养液的碱度达到最佳时进行

操作，以避免酸化，同时又不损害这种生物技术的环境效益。 

培养液中的温度和溶解氧（DO）等环境因素也会影响生物甲烷的质量和随

后的 CO2 吸收。虽然微藻生长的最佳温度通常为 28-35°C，但低温下气体溶解度

增大，CO2 和 H2S 的去除率更高。然而，在中高碱度培养条件下，这种影响最小

(Park et al., 2011; Rodero et al., 2018)。另外，培养液中的大量溶解氧会导致大量

O2 从液体解吸扩散至沼气中，并抑制光合活性(Pawlowski et al., 2015; Posadas et 

al., 2015b)。 

另一方面，工艺的优化设计和操作也是提高沼气质量的必要条件。在这种情

况下，CO2 和 H2S 从沼气到培养液的传质可以在光生物反应器中或在与光生物反

应器互连的外部吸收柱（即 HRAP 或管道）中进行；后一种方案是更优选择，因

为它可以防止大量氧气从培养液逃逸至沼气中，而且由于更长的沼气气泡停留时

间，实现了杂质气体更有效的气液传质（图 9.6）(Meier et al., 2015)。液体与沼气

的比率（L/G）是决定 CO2 和 H2S 传质的关键参数，并决定了吸收塔中 O2/N2 的

汽提。事实上，一种基于 L/G 比例优化的控制策略在半工业规模下成功应用，该

策略可以在典型的日和季节环境条件变化下保证生物甲烷质量(Rodero et al., 
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2020a)。高 L/G 比提高了 CO2 和 H2S 的去除效率，这是因为沿吸收柱的培养液

酸化，代价是从培养液逃逸至沼气中的 O2 和 N2 增加了(Rodero et al., 2019; Serejo 

et al., 2015)。吸收塔中的气液流动配置也决定了提质后的沼气成分。尽管逆流气

液配置有利于气液传质速率，但由于采用顺流操作 O2 和 N2 解吸较少且扩散器中

没有 S 积累，因此成为优选方案(Toledo-Cervantes et al., 2017)。另一方面，近来

有研究评估了提高生物甲烷质量的创新运营策略。该策略在沼气吸收柱之前安装

中空纤维膜，并提高沼气吸收柱的操作压力，以减少提质后沼气中的 N2 和 O2 含

量，已在中试规模上得到验证，这是一种有前景的方法(Ángeles et al., 2020b, 

2020c)。此外，在冬季不利的气候条件下，温室内 HRAP 的位置及对 CO2 的机械

式剥离，被证明有助于 CO2 的去除(Marín et al., 2021)。 

 

图 9.6 同时进行沼气升级和污水/沼液处理的藻-菌工艺示意图 

尽管 CO2 捕获的生物技术仍处于演示规模的验证阶段，但基于成本效益和

环境友好性，它可作为替代传统沼气提质技术的潜在方案。利用该生物技术，CO2

和 H2S 的去除效率分别高达 99%和 100%，有研究显示提质后的沼气中 CH4 最终

含量高达 98%（表 9.3）。此外，由于这种强效温室气体的水溶性差，利用该生物

技术生产的 CH4 损失低（≤5%）(Posadas et al., 2017b)。 

废水或消化物 光生物反应器

产物收获

沼气 沼气（G）

原始沼气
流出物

生物甲烷

吸收塔
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表 9.3 不同配置下光合沼气升级的实验研究 

实验装置设计 
CO2-回收率

（%） 

升级沼气的构成

（%） 
操作参数 微藻种群 参考文献 

180L HRAP  

+ 0.8L 气泡柱 
40-95 O2<1 H2S: 0 

室内 

pH: 7–10 

L/G 计量比: 0.4–1.6 

营养源：合成培养基和稀释浓缩液 

Spirulina platensis,  

Phormidium, Oocystis,  

Microspora sp. 

Bahr et al.  

 (2014) 

180L HRAP 

+ 2.5L 气泡柱 
80 

O2: 0.3–3  

N2: 6–10 

H2S: 0 

室内 

pH: 8 

L/G 计量比: 0.5-67 

营养源：稀释的厌氧消化酒糟 

Chlorella sp., 

Pseudanabaena  

 sp., Chloromonas sp.,  

Geitlerinema sp., Microspora  

 sp., Stigeoclonium sp.,  

 Planktolyngbya sp. 

Serejo et al.  

 (2015) 

180L HRAP 

+ 2.5L 气泡柱 
72-79 

CH4: 81 

CO2: 6.8–9.2  

O2: 0.7–1.2 

N2: 5.9 –7. 2 

H2S: 0 

室内 

pH: 8 

L/G 计量比: 10.7 

营养源：稀释厌氧消化酒糟和稀释

生酒糟 

Geitlerinema sp., Limnothrix  

 planktonica, 

Pseudanabaena minima, 

Stigeoclonium tenue, 

Leptolyngbya  benthonica, 

Planktolyngvya  

brevicellularis, Staurosira sp. 

Posadas et al.  

 (2015b) 

75L HRAP 

+ 0.7L 气泡柱 
93 

CO2: 1.9 

O2: 1.2 

室内 

pH: 7.5-8 

营养源：合成培养基 

Nannochloropsis gaditana 
Meier et al.  

 (2015) 

180L HRAP 97-99 CH4: 95–96 室内 Chlorella minutissima Toledo- 
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实验装置设计 
CO2-回收率

（%） 

升级沼气的构成

（%） 
操作参数 微藻种群 参考文献 

+ 2.5L 气泡柱 CO2: 0.1–2 

O2: 0.1–1 

N2: 1–4  

H2S: 0 

pH: 10.2 

L/G 计量比: 0.3-1.0 

营养源：沼渣沼液 

 Cervantes  

 et al. (2017) 

25L HRAP 

+ 0.35L 气泡柱 
89-94 

O2: 2.6 

H2S: 0 

室内 

pH: 9.3-9.7 

L/G 计量比: 5 

营养源：合成培养基 

Picochlorum sp.,  

Halospirulina sp. 

Franco- 

 Morgado  

 et al. (2017) 

1L 封闭式生物反应器 100 
CO2: 0  

O2: 10–24 

室内 

pH: 9.5 

营养源：合成培养基 

Spirulina platensis 
Converti  

 et al. (2009) 

60L 封闭式生物反应

器 + 3.5L 气泡柱 
97-98 

CH4: 82.6–83.6  

CO2: 0.4–1.8 

O2: 8.3–9.6 

N2: 6.0 –7.7 

H2S: 0–0.01 

室内 

pH: 10-10.7 

L/G 计量比: 5-10 

营养源：合成培养基 

Acutodesmus obliquus 

Toledo- 

 Cervantes  

 et al. (2018) 

45.6L 管状光生物反应

器  + 84L 混合室  + 

2.5L 气泡柱 

85-96 

CH4: 9 0.8 – 97. 2  

CO2: 1.1–6.2 

O2: 0.4–0.8 

N2: 1.6–2.0 

H2S: 0 

室内 

pH: 8.9-9.3 

L/G 计量比: 0.5 

营养源：合成培养基 

Aphanothece sp., Chlorella  

 sp., Chlorella vulgaris,  

 Mayamaea sp., Chlorella  

 homosphaera, 

Pseudanabaena sp. 

Ángeles et al.  

 (2020a) 

1L 封闭式生物反应器 98 CH4: 50–53  室内 Chlorella vulgaris Mann et al.  
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实验装置设计 
CO2-回收率

（%） 

升级沼气的构成

（%） 
操作参数 微藻种群 参考文献 

CO2: 1.2–2.5 

O2: 18.3–23.4 

H2S: 0 

pH: 5.5-7 

营养源：合成培养基 

 (2009) 

180L HRAP 

+ 2.5L 气泡柱 
50-95 

CH4: 72–93 

CO2: 4–12 

O2: 0.1–2.0 

N2: 0.6–5.0 

H2S: 0 

室外 

pH: 9-10 

L/G 计量比: 0.5 

营养源：浓缩污水 

Chlorella sp., Chloroidium  

 saccharophilum,  

 Pseudanabaena sp. 

Posadas et al.  

 (2017b) 

180L HRAP 

+ 2.5L 气泡柱 
64-96 

CH4: 85–98;  

CO2: 0.8–11.9 

O2: 0–3.8 

N2: 0.6–5.8 

H2S: 0 

室外 

pH: 9.2-9.8 

L/G 计量比: 1.0 

营养源：浓缩污水 

Chlorella vulgaris,  

 Pseudanabaena sp., 

Chlorella kessieri, 

Leptolyngbya lagerheimii 

Marín et al.  

 (2018) 

11.7 m3 半封闭式光生

物反应器 + 45 L 气泡

柱 

＞91 

CH4: 94–99  

CO2: 0.1–1.4 

N2 + O2: 0.9–5.9 

H2S: 0 

室外 

pH: 8-9 

L/G 计量比: 0.5 

Chlorella vulgaris,  

 Stigeoclonium tenue,  

 Nitzschia closterium,  

 Navicula amphora 

Marín et al.  

 (2019a) 

9.6 m³ HARP 

+ 150L 气泡柱 
68-96 

CH4: 88–97 

CO2: 1.5–12 

O2<1 

H2S: 0 

室外 

pH: 9.05-9.50 

L/G 计量比: 0.8-2.4 

营养源：浓缩污水 

Microalgal consortium 
Rodero et al.  

 (2020a) 
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第十章  污泥脱碳管理与利用 

Meltem Urgun-Demirtas1*, Rachel Dalke1 and Krishna R. Pagilla2 

 
1Applied Materials Division, Argonne National Laboratory, 9700 S Cass Ave, Lemont, IL, 

60439, USA 
2Civil and Environmental Engineering, University of Nevada, Reno, 1664 N Virginia Street, 

Reno, NV, 89557, USA 
*Correspondence: demirtasmu@anl.gov 

10.1 污泥管理实践现状综述 

除了不断增长的全球人口，严格的水处理法规也增加了全球污水污泥（生物

固体）的年产量（表 10.1）。因此，生物固体处理与污水处理一样，也成为一个

主要问题（图 10.1）。生物固体处置能力被认为是判断处理厂功能全面性的一个

重要因素，其管理占运营成本的很大一部分（25-65%）(Arias et al., 2021; Mu’azu 

et al., 2019)。生物固体管理包括回收、再利用、转化、养分或能量回收等环节

(Shaddel et al., 2019)。关于废物管理的环境法规以及养分回收潜力是污水资源回

收设施（WRRF）利用先进技术管理生物固体的驱动因素。大量研究致力于减少

环境影响和成本以及提高 WRRF 在生物固体管理方面的能源效率。未来需要对

技术进行战略选择并开发新的技术，以可持续地管理生物固体，从而实现水行业

的脱碳。 

表 10.1 全球各国的污泥产量 

国家 污泥产量（千干吨） 年份 

欧盟 28 国 a 8000 2016 

美国 b 12555 2017 

中国 b 6455 2017 

日本 b 2405.82 2017 

德国 c 1800 2016 

挪威 d 147.6 2018 

捷克 d 228.22 2018 
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国家 污泥产量（千干吨） 年份 

瑞典 d 210.9 2018 

匈牙利 d 217.842 2018 

澳大利亚 d 234.481 2018 

罗马尼亚 d 247.76 2018 

土耳其 d 318.50 2018 

荷兰 d 341.03 2018 

波兰 d 583.07 2018 

克罗地亚 d 19.23 2018 

塞浦路斯 d 8.406 2018 

拉脱维亚 d 24.591 2018 

立陶宛 c 44.192 2018 

阿尔巴尼亚 d 94.5 2018 

斯洛伐克 d 55.93 2018 

斯洛文尼亚 d 38.1 2018 

塞尔维亚 d 9.6 2018 

波斯尼亚和黑塞哥维那 d 9.5 2018 

马耳他 d 8.28 2018 

瑞士 d 177 2017 

保加利亚 d 68.6 2017 

爱尔兰 d 58.773 2017 

a European Commission (2020). 

b Wei et al. (2020). 

c Roskosch and Heidecke (2018). 

d Eurostat (2020). 
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图 10.1 各国接入城市污水收集系统的常住人口百分比(OECD. Stat 2021) 

世界各地的污泥（生物固体）管理策略各不相同（表 10.2）。在美国（US），

土地利用、堆肥、焚烧、厌氧消化（AD）和填埋是最常见的生物固体管理方法

(Lee et al., 2020)。图 10.2 显示了由美国环境保护署（EPA）报告的公有处理厂

（POTW）中所采用的生物固体管理方法类型分布。在中国，生物固体管理方法

包括堆肥、混燃、热干焚烧和水泥制造(Arias et al., 2021)。2016 年，欧盟（EU）

的污水处理共产生了大约 800 万吨生物固体(European Commission, 2020)。欧盟

的生物固体管理方法主要是农业使用和焚烧(Kacprzak et al., 2017)；但是，不同国

家对土地利用的规定和使用水平差异很大。据估计，在埃及每年产生 210 万干

吨生物固体，其中约 85%的干固体因缺乏能够稳定化处理的设施而被不当处置

(Abdel Wahaab et al., 2020)。波兰每年产生大量的污泥（2009-2018 年，污泥产生

量超过 50 万吨/年），主要是通过填埋进行管理(Eurostat, 2020; Rosiek, 2020)。2016

年通过了一项禁止填埋污泥的法律，因而需要开发适当的替代管理策略。2016 年，

波兰高达 34%和 30%的污泥分别通过农业使用（形成土壤、肥料）和热转化（焚

烧、共焚烧、气化、热解、湿式氧化）方式进行管理(Przydatek & Wota, 2020)。 

本章旨在回顾和总结当前有关生物固体管理的知识，并为未来的实践提供基

础。本章重点介绍当前的管理实践如何帮助脱碳，生物固体管理策略在实现公用

事业脱碳目标中的作用，以及如何应对管理中的挑战（例如，新出现的污染物、

气味、公众监督和不安）以实现脱碳目标。由于前述章节中已详细讨论了厌氧消

化工艺的应用，本章重点介绍厌氧消化工艺之外的污泥处理替代方案。需要注意
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的是，污泥厌氧消化后残留的消化液也需要额外的处理。新出现的概念，即水-能

源联系、循环经济和营养物交易，是实现未来污泥管理实践中脱碳的重要工具。

这些概念非常有助于减轻污泥管理给社会带来的经济负担，克服生态问题和资源

稀缺问题。需要开发新的技术和方法来从污泥中提取能量和养分，并优化工艺和

提高能源效率。回收的能量和养分成为公用事业的创收来源，为他们赢得了作为

污染治理责任方的声誉。反过来，他们将成为有助于减少碳排放并实现水务行业

脱碳的实体。可再生能源生产和资源回收被列为污泥管理领域的工作，以实现污

泥管理的连锁效益，并开展废物管理的循环经济实践。本章最后一节介绍公用事

业脱碳的实践情况以及未来的战略和途径。

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

226 
 

表 10.2 常见污泥管理实践的优缺点(Wiechmann et al., 2013)（除非另有说明） 

管理方法 优点 缺点 脱碳潜力 

农业、园

林绿化使

用，各类

材料回收

再利用 

可以利用营养物和磷 
污水污泥是污染物和病原体的

聚集地 
营养物回收 

在所有现行方法中最具

成本效益 
污染物经食物链的富集 

温室气体排放

失控 

 

在营养物供应和降低健康风险

一致性方面信心不足(Shaddel et 

al., 2019) 

无能源生产 

单独焚烧 

允许长期的污水管理规

划 

从灰烬中回收磷仍然是一个复

杂且高成本的过程 
能源生产 

清除污水污泥中的有机

污染物 

转运可能会造成额外的环境污

染 

只有 P 能被回

收 

实现能量回收 
在现有的污水处理方法中，成本

最高 

需减少空气污

染排放 

可从灰烬中回收 P  
需要考虑磷的

生物利用度 

焚烧和磷回收减少了资

源的使用，并开辟了新

的市场 

  

共焚烧 

清除污水污泥中的所有

病原体和有机污染物 
不能回收污水污泥的营养物 能源生产 

实现能量回收 不能从灰烬中回收 P 建材生产 

成本低于单独焚烧 
长途运输会对环境和健康造成

有害影响 

需减少空气污

染排放 

燃料消耗少，减少了资

源的使用，是混凝土或

修路所用的骨料的替代

品 

  

厌氧消化 

(AD) 

从生物固体中获取能量

的最节能方法(Wei et al., 

2020) 

不适当的底物比例和/或操作条

件会导致消化器紊乱 (Chow et 

al., 2020) 

能源生产 

消化污泥在土地上施用

可减少肥料使用(Wei et 

al., 2020) 

需要较长的停留时间 

(Appels et al., 2011) 
营养物回收 

提高污泥的脱水性能 

(Shaddel et al., 2019) 

整体降解效率低（受水解步骤限

制）(Appels et al., 2011) 

重点污染物的

去除需额外的

处理方法 

从产品销售获取额外收

入(Shaddel et al., 2019) 

很多地方沼气利用率低，限制了

该方法的推广(Seiple et al., 2020) 
 

共消化能促进水解，提

高甲烷产率  (Zhang et 

al., 2020) 
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管理方法 优点 缺点 脱碳潜力 

堆肥 

提高土壤肥力和生物多

样性(Bruni et al., 2020) 

需要非常大的空间 (Jędrczak, 

2018) 
营养物回收 

减少化肥需求 (Bruni et 

al., 2020) 

压缩混合物的孔隙率和水分含

量较低，会产生难闻的气味

(Jędrczak, 2018) 

需减少空气污

染排放 

有助于提高人们对社区

一级废物管理措施的认

识和推广 (Bruni et al., 

2020) 

产 生 更 多 的 温 室 气 体 排 放

(Jędrczak, 2018) 
 

 

图 10.2 不同污泥管理方法在美国、欧盟和中国的应用情况(Đrđević 

et al., 2019; US EPA, 2019; Wei et al., 2020) 

10.2 从污泥到能源/产品 

污泥处理方法可分为生物型或热力型。厌氧消化是一种生物过程，由于能量

输入低(Xu et al., 2020)和有机能源的提取效率高(Nakkasunchi et al., 2021)，因此

在生物固体管理方面具有很高的资源回收潜力。将厌氧消化后高固相的生物固体

与有机废物（如食物垃圾、庭院垃圾）的其他成分结合管理，已被确定为一种适

合的生物固体管理方法，在全球变暖潜势、酸化、富营养化、生态毒性和总体成

本方面具有低影响(Lee et al., 2020)。此外，厌氧消化不需要曝气，因而显著降低

处理厂的运营成本(Chen et al., 2020; Seiple et al., 2020)。在能量回收方面厌氧消

填埋 土地利用/农业使用 焚烧

欧盟 中国 美国
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化在很大程度上比焚烧更有效，但转化效率低，并且会产生大量需要处理的湿消

化物残留(Chen et al., 2020)。由于可生产和利用沼气，厌氧污泥处理在经济和生

态方面具有潜在效益(Nakkasunchi et al., 2021)。然而，据美国报道，污泥处理产

生的沼气利用率较低，进水流量超过 100 万加仑（MGD）/天或 3785 m³/天的污

水资源回收设施中，采用厌氧消化工艺的不到一半，而且很少将生成的沼气用于

供热或发电(Seiple et al., 2020; Shen et al., 2015)。此外，对常见生物方法（如 AD

或堆肥）处理后的固体产品的合法使用或处置要求不断增强，使其应用复杂化，

因此，目前正集中努力寻找替代方法(Świerczek et al., 2021)。 

污泥焚烧与磷（P）回收相结合的工艺已引起广泛关注。在德国，大型污水

处理厂一直在通过污泥焚烧来回收灰烬中的磷，以实现该国从污水污泥中获得至

少 20% 的粗磷酸盐的目标。德国批准的污泥焚烧总容量约为 150 万吨/年，其中

80%的产能在使用(Wiechmann et al., 2013)。在燃煤/褐煤发电厂和水泥厂中，污

泥的共焚烧法处理具有许多优势，包括减少化石能源燃烧、碳排放以及降低成本；

但是，此过程中 P 不可被回收。污泥焚烧处理也被用于生产水泥等建筑材料。如

果污水中含有高浓度的重金属（HM），这种方法是最佳选择之一，因为它将生物

可利用的重金属转化为更稳定的形式，从而弱化它们在受体环境中的浸出毒性

(Cao et al., 2020)。尽管污泥焚烧最大限度地减少了生物固体（从而降低了土地需

求）并通过稳定灰分产量实现能量回收，但它具有较高的资本成本和运营成本。

灰烬的毒性也限制了该生物固体管理策略的整体可行性(Arias et al., 2021)。在大

多数情况下，空气污染排放是一个重要问题，需要额外处理才能满足空气质量要

求。 

处理原始生物固体的另一种替代方法是热解，它是一种缺氧的热降解过程。

热解是一种廉价且稳健的工艺，由于能产生可分别用于液体燃料和土壤改良的液

体和固体流，该方法已显示出处理原始生物固体的良好前景 (Callegari & 

Capodaglio, 2018)。据报道，在好氧消化或堆肥前进行热水解可以提高原料的生

物降解性、固体装载能力（9% vs. 6%）和生物固体脱水能力，同时保持更好的能

量平衡(Flores-Alsina et al., 2021)。热解的高温和高压通过灭活病原体来改善土壤

质量，从而拓展了改善后土壤的应用范围（填埋 vs.土地应用）(Flores-Alsina et al., 

2021)。生物炭是一种通过热解产生的产品，它能够改善土壤质量和提高养分水
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平，引起了研究者的关注。生物炭已被用于吸附污水中的抗生素、重金属、染料

和酚类化合物等；它在农业中的应用还有助于保留土壤中的氮(Singh et al., 2020)。

热解法也已被用于将生物固体转化为颗粒活性炭（GAC）。据报道，通过热解生

产 GAC 将设施运营成本降低 20-40%，从而实现经济效益(Mu’azu et al., 2019)。

然而，据报道 GAC 对重金属的吸附效果较差(Singh et al., 2020)。 

最近，研究者对热解法的功效进行了研究，目前热解法的使用受到经济投入

的限制。研究表明，热解法在循环经济框架下表现出效益，可以回收能源和自然

资源，以及产生有价值的副产品(Tsybina & Wuensch, 2018)。在南非进行的一项

模型研究发现，使用热解预处理和厌氧消化结合的集中污泥管理技术，使得进水

中 36.5%的 COD 转化为甲烷，生物固体中的 N 和 P 分别为 41%和 65%；与研究

中使用的垃圾填埋处理相比，这是一个重大改进(Flores-Alsina et al., 2021)。 

水热液化（HTL）是另一种有可能处理生物固体并将其转化为生物原油的工

艺。与热解相比，使用 HTL 的一个显著优势是能够处理湿原料，从而减少了高

成本的干燥步骤。美国的一项建模研究发现，产能超过 17400 m³/天的设施每年

可供应约 1000 万吨原料并生产 370 万立方米生物原油(Seiple et al., 2020)。研究

已经表明，加工的原料类型和选择的操作条件会影响生物原油的元素组成。

WRRF 的生物固体已被证明可生产高产量的生物原油（45%），以及实现石油产

品中 55-80%的碳回收率。此外，研究表明，大多数无机物（包括 P）集中在 HTL

后的固体产物中（重量百分比>70%），它们可以被进一步分离出来并用作肥料

(Conti et al., 2020)。HTL 作为一种去除污泥中微量污染物的可行技术已显示出前

景；然而，合成工艺用水的复杂成分限制了其拓展应用(Silva Thomsen et al., 2020)。

由于高浓度的有毒化合物，未经处理的工艺用水已被确定为对健康有害，但经过

处理的污水有可能通过能源和营养物质的回收而实现增值(Watson et al., 2020)。

尽管 HTL 是一种可将生物质转化为燃料的高效策略，但需要通过昂贵的技术升

级手段以达到生物燃料的标准，这阻碍了该技术的应用。催化剂可以通过提高生

物原油的质量来克服这一挑战，但许多催化剂是不可回收的，因此也带来了额外

的经济负担。多相催化剂已经显示出作为一种可行替代方案的潜力，它不仅可以

提高生物原油的产量和质量，还可以进行回收和重复使用，从而降低成本

(Scarsella et al., 2020)。相对于热解，采用 HTL 处理得到的生物原油具有较低的
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氧气和水分含量以及较高的热值，从而降低了固定资产和运营成本，在生物转化

技术中具有竞争优势(Dimitriadis & Bezergianni, 2017)。 

10.3 土地应用和专用填埋 

填埋是一种传统上常用的污泥处理方法，因为它成本低且整体操作简单；然

而，它有几个缺点，包括大量的用地需求、环境污染（土壤、空气、地表水和地

下水），以及失去从污泥中回收能量和养分的潜力。有限的土地供应和严格的空

气质量要求导致在许多地区不允许进行污泥填埋处置。例如，加利福尼亚州的垃

圾填埋场将在 2025 年禁止 75%的有机废物输送（包括污泥）。 

污泥已被用于多种用途，例如土壤改良剂、部分替代的肥料、土地表面覆盖

物、填料和建筑材料成分。许多国家对污泥的土地利用进行了规范。在美国，污

水污泥受到 EPA Rule 40 CFR Part 503 的监管，其中包括对污染物浓度和施用率

的管制，旨在减少施用于土地或放置在地面处置场的污泥中的病原体、对病媒的

吸引和重金属(US EPA, 1992, 1995; Walker et al., 1994)。美国的大多数污泥被用于

农业用地（牧场和农田）、受干扰地区（如棕地）、苗圃、森林、休闲区（如公园、

高尔夫球场）、草坪和花园、墓地、高速公路和机场跑道中间分隔带等区域(US 

EPA, 2003a, 2003b)。目前，欧盟对农业中污泥的使用，仅受理事会指令 86/278/EEC

中列出的重金属（Cd、Cu、Hg、Ni、Pb 和 Zn）限制。低剂量的污泥应用已显

示出对微生物量、有机碳和土壤微生物活性的有益影响。研究发现，在某些情况

下，在土壤中过量施用重金属浓度高的污水污泥会增加重金属的生物利用度

(Hudcová et al., 2019)。 

10.4 棕地开垦 

由于污染和土壤条件恶化，棕地成为被废弃、闲置或未能充分利用的土地。

许多棕地对周边地区几乎没有价值或价值很低。生物固体已被用于棕地修复以改

善土壤质量，从而释放棕地未被充分利用的潜能。生物固体在棕地中的应用率通

常高于在农业中的应用。在棕地应用中，平衡碳氮比（C:N）至关重要，它能够

最大限度地提高土地中的有机物含量，并使得流失进入地下水中的潜在硝酸盐最

少。在某些应用中，需要添加高碳氮比（40:1）的硬木叶、稻草、堆肥物料和造
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纸厂细粉等残余材料，以提供过量的碳并从富氮生物固体中固定氮(Brown, 2001)。

生物固体的应用也是酸性矿山污水的有效处理方法。在一个典型的矿山复垦场地，

生物固体和碳源的应用量分别为 10-25 和 100-150 干吨。然而，这些应用量可能

会根据场地特征和开垦所需的土壤深度而变化(Cogger, 2000)。生物固体的应用不

仅可以提高土壤碳含量，还可以通过化学方法将金属固定在基质中，从而限制酸

性矿山污水中有毒金属的生物利用度和浸出。这是一种廉价的方法，可以在酸性

矿山污水区将生物固体掺入高度污染的表土中。 

在美国有许多将污泥成功用于棕地复垦的实例。例如，美国芝加哥大都会水

回收区（MWRD）一直在开垦一块 6070 公顷的煤炭开采遗留区。在 MWRD 的

草原计划中，通过施用污泥平整了土地，丰富了土壤中的碳、氮（N）、磷（P）

和微量养分含量。该棕地已被改造成肥沃的农业用地(MWRD, 2021)。污泥（40

吨生物固体/公顷）和石灰改良剂的施用使科罗拉多州莱德维尔阿肯色河上游的

贫瘠尾矿区实现复垦。该措施降低了相关金属污染物的可用性(ITRC, 2010)，它

还通过增加 pH 值、总有机碳、持水能力、总养分浓度以及植物和土壤微生物活

性来改善土壤质量。结果表明，处理后一年，该区域内植物群落建立，土壤微生

物群落开始恢复。 

10.5 堆肥 

堆肥是一种生化过程，涉及微生物在自然或受控条件下对有机物的降解

(Bruni et al., 2020; Onwosi et al., 2017; Sánchez et al., 2017)。由于其广泛的环境兼

容性，堆肥已被确定为一种有价值的废物稳定技术(Onwosi et al., 2017)。堆肥的

成功与否取决于废物中重金属的浓度。如果管理得当，堆肥可以减少温室气体排

放，增加土壤肥力和生物多样性，并减少对化肥的需求(Bruni et al., 2020)。然而，

在堆肥过程中渗滤液产生和气体排放的建模方面存在挑战，而堆肥建模对于分析

控制措施如何影响整个堆肥过程非常重要。在降低堆肥的负面影响方面有很多方

法，包括添加膨化剂，如锯末，稻草，木屑，轧棉机废料等(Onwosi et al., 2017)。

生物炭也被用作堆肥过程中的填充剂，它能降低土壤中金属和砷的浓度、增强吸

附和微生物群落活性(Ye et al., 2019)。波兰的一项研究表明，生物固体堆肥技术

的成熟会影响有机碳、营养物质和重金属的浓度（但不会影响其可移动或生物可
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利用形式的百分比），是一种有效的稳定方法(Bożym & Siemiątkowski, 2018)。除

了波兰，意大利也在生物固体管理实践方面取得了长足进步(Mininni et al., 2019)，

他们在其废物管理框架下使用了许多堆肥设施。对有机废物进行源头分离的巨大

努力有助于最大限度地提高养分回收率并实现该国的可持续发展目标。在意大利，

污水污泥是堆肥厂的第二大主要原料来源；然而，其占比从 2004 年的 17%下降

到 2017 年的 10.6%。同时，大部分堆肥产品用于农业（约 70%）(Bruni et al., 2020)。 

10.6 资源回收 

磷（P）是大多数化肥配方中必不可少的元素。据估计，大多数国家的磷储

量将在 100 年内耗尽(Falk et al., 2020)。作为一种没有其他营养（农业上）可替代

的不可再生资源(Shaddel et al., 2019)，磷回收已成为科学界非常感兴趣的话题。

WRRF 生物固体富含磷，磷既存在于生物固体本身，也存在于渗滤液和生物固体

灰烬中(Cieślik & Konieczka, 2017)。污水污泥中的磷以无机和有机形式存在。无

机磷的化学组成取决于处理厂所选用的工艺（如铁凝结）(Falk et al., 2020)。据报

道，进入 WRRF 的 90-95%的磷被掺入到生物固体中，而磷从水体中的回收率仅

限于 20-40%(Shaddel et al., 2019)。磷回收的主要方法是鸟粪石沉淀法、磷酸钙 

（Ca-P）沉淀法和磷酸还原法(Shaddel et al., 2019)。鸟粪石沉淀法很昂贵，并且

需要添加外部化学品，这对于小型工厂来说成本过高。Ca-P 沉淀是一种更有效

的磷去除方法，因为用于 Ca-P 回收的化学品比用于鸟粪石沉淀的化学品更容易

获得。而且，Ca-P 沉淀形成羟基磷灰石，其用途比鸟粪石更广泛(Law & Pagilla, 

2019)。相较于从 WRRF 中回收磷，利用磷矿和现有的磷基肥料变得越来越便宜，

因此这些不同管理技术中任何一种的实施都变得更加困难(Law & Pagilla, 2018)。 

热处理灰烬中磷的可用性取决于所应用的技术。24 种德国污水污泥灰中的

磷在中性柠檬酸铵溶液中的平均溶解度显示，磷的可用性相对较差（25.6%）

(Kruger & Adam, 2015)。波兰污泥单独焚烧厂产生的污水污泥灰的清单显示，2018

年 11 个污泥单独焚烧厂产生 267560 吨灰烬，每年的污泥干重产能为 1603000

吨。总回收磷约为 16140 吨（占总灰烬的 13%），平均生物利用度为 33.9%(Smol 

et al., 2020)。这些结果表明，需要通过预处理或后处理方法来改变污泥灰的组成

和结构，以提高植物对磷的利用率，使其可以用作肥料。针对流态化和固定床反
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应器中污水污泥燃烧产生的磷的归趋进行研究，能够确定磷的分布、元素组成和

结晶度，从而能够从燃烧灰烬中更有效地回收磷(Falk et al., 2020)。 

由于较少的经济回报和激励措施，从污泥中回收 N 比回收 P 受到的关注要

少。然而，新出现的概念，如养分交易和循环经济，有助于开发具有成本效益的

氮回收技术，并最大限度地从污泥中回收资源。 

10.7 通过污泥稳定化去除新污染物 

大多数传统的污水处理工艺完全去除新污染物（ECs）（激素、抗生素、个人

护理产品等）的能力有限，并且在污水处理过程中去除部分 ECs 最终会形成大量

污泥。如果对污泥中的高浓度 ECs 不经适当处理就排放到环境中，后果可能会令

人担忧。污泥处理的类型决定了 ECs 在受体环境中的归趋(Dubey et al., 2021)。

生物降解和吸附是去除 ECs 的主要机制；厌氧消化和堆肥通常可以成功去除许

多 ECs。水环境研究基金会（WERF）最近开展的一项研究强调了对不同的污泥

稳定方法转化 ECs 进行研究的重要性。结果表明，好氧消化仅去除了 18%的雌

激素，而厌氧消化中由于待处理的 ECs 转化为雌激素活性形态，从而导致雌激素

增加。还需要将污泥预处理（例如，超声波处理、臭氧氧化、热水解）与污泥稳

定结合起来，以加强对顽固性 ECs 的去除。在常规和先进的污泥处理方法中，需

要对 ECs 的归趋、转化和去除机制进行更多研究。 

10.8 集中式 vs.分布式污泥管理实践 

发达国家在采用污泥管理策略方面，城乡之间存在巨大差异。由于政治结构、

国家优先事项、社会经济条件、文化特征、获得公共卫生和安全服务的机会以及

财政资源方面的差异，发达国家和发展中国家之间的这种差异加剧了。集中式废

物管理战略由于其方便和高效，在发达国家人口密集的城市地区是更可行的选择。

随着新概念的出现，分布式废物管理策略开始成为发展中国家、农村地区甚至发

达国家城市小社区的一种更可持续的替代方案(Righi et al., 2013)。由于土地稀缺，

发达国家城市地区在污泥的土地应用或填埋方面面临越来越多的挑战，运输成本

和环境影响也可能促使这些地区采用分散式污泥管理策略。尽管将污泥转化为有

用产品的现场处理可能更昂贵，但污泥管理的总体碳足迹可能更低。 
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10.9 污泥管理技术的环境和经济效益生命周期评估 

目前，许多 WRRF 成功地证明了可同时提高能源效率和养分回收的能力。

两种或两种以上污泥管理技术（例如厌氧消化和焚烧）的组合在节能工厂中是一

种非常常见的做法，例如美因茨(Gretzschel et al., 2020)和汉堡的 Köhlbrandhöft 

WRRF(Mills et al., 2014; Laurich, 2011)。德克萨斯州的 WRRFs 将厌氧消化和生

物质利用、以及生物固体焚烧和电力生产组合实施，据估计减少了 83%的电力消

费(Stillwell et al., 2010)。WRRF 的剩余热量和电力已被输送到地区电网系统。一

项新的试点应用是在夏季将汉堡 WRRF 的剩余热量储存在含水层中，以补偿季

节性波动并在冬季节省热能(Schafer et al., 2020)。含水层热能储存系统（ATES）

是开放式系统，其中地下水用作外部能源和含水层之间的传热介质，随季节被加

热或冷却。 

很少有案例研究能够跟踪公用事业中污泥多用途利用过程的碳流动，以量化

将污泥作为生物碳源应用的影响。需要评估每种污泥管理方案的环境和经济可持

续性，包括填埋、堆肥、焚烧、消化和土地应用。生命周期评估（LCA）和生命

周期成本分析（LCCA）已用于对污泥管理替代方案的环境和经济影响进行比较

评估(Arias et al., 2021; Lee et al., 2020; Yoshida et al., 2018)。 

10.10 实施污泥管理的挑战与机遇，监管与社会问题 

法律规定和环境法规对生物固体或污泥的管理技术有很大影响。WRRFs 应

该更全面地进行脱碳。总碳生命周期评估应包含处理厂中涉及的每种污泥处理方

法的潜在碳排放量。抵消碳影响所需的缓解措施也应纳入整体评估框架。在未来

的污泥管理实践中，严格的法规（例如，空气质量、ECs 去除、污泥施用率）将

推动当前污泥处理策略的转变，以进一步减少碳排放。开发性能强化和成本降低

的污泥处理策略对于减少碳排放至关重要，这要求详细评估每个步骤对碳排放的

影响及其对污泥管理的潜在影响，以及是否具有成本效益，能否实现低碳密集型

的可再生能源生产和资源回收。 

虽然向原位热和电力生产的转变逐渐降低了污水处理的碳强度，但这种“脱

碳”远远不足以达到污水行业的脱碳要求；需要进一步了解未来的污水处理工艺
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和排放标准将如何影响污泥管理策略，以确定最低碳的解决方案。这种方案既可

以减少污泥和污染物的体积和浓度，又可以降低碳强度，并将传统的污泥处理工

艺转变为低碳强度的可持续工艺。 

对于污泥处理的脱碳没有直接的配方。供应链上的主要利益相关者的参与，

包括排放者、公用事业单位、监管机构、农民和客户（公众接受），对于确定最

佳的可持续污泥管理实践至关重要。需要开发决策工具来评估大量参数及其与标

准、子标准和替代方案的相互关系，以选择可持续的污泥管理策略并满足对废物

进行适当管理的所有要求。多标准决策（MCDM）方法多被用于存在多个相互冲

突标准的情况下(Đurđević et al., 2020)；SWOT（优势、劣势、机会、风险）分析

也被用于确定可持续污泥管理的最佳路线。最近，研究者努力将多种评估模型进

行组合，例如层次分析和 LCA、LCCA 相结合的模型(Đurđević et al., 2020; Turunen 

et al., 2018)。在污泥处理工艺的选择中，应将不同的能量生产和养分回收方法紧

密联系起来。在此过程中，还应对预处理和后处理路线进行选择。对于最终产品

的农艺应用，需要基于一种透明的方法，根据循环经济和工业生态的不同场景，

预测有机物和营养物质的流动以及预期的污泥管理成本。在这个框架下，需要考

虑对所有基本组成部分进行详细分析，包括城市污泥处理的监管、地方和公共参

与、经济、操作和技术等方面。 

10.11 未来战略和路线图 

污泥管理的法律法规已有 30 多年的历史并且已经过时，有必要重新修订适

用的法律法规，以实现公用事业部门污泥管理的脱碳。未来污泥管理策略还应着

眼于适当的污泥处理方法，以最大限度地减少温室气体排放，病原体灭活及相关

污染物的去除。中国的污泥管理战略最近发生了巨大变化。由于中国颁布了 18 

项标准和 12 项法规，污泥土地利用量从 2009 年的 60.9%下降到 2017 年的

21.9%(Wei et al., 2020)（图 10.2 和 10.3）。 
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图 10.3 2019 年中国不同省份的污泥产量(Wei et al., 2020) 

循环协议和交易正在欧盟兴起，作为一种替代治理形式，满足整个价值链利

益相关者的需求，从而提高物质的流通水平。通过这些协议，个人有机会以更适

合实现循环经济的方式重新分担风险和责任(Johansson, 2021)。瑞典最近为污水

处理厂开发了一项名为 REVAQ 的认证项目，以减轻人们对将污泥用于农业的担

忧。为了达到 REVAQ 认证标准，他们一直在努力减少流入农业用地的污水中的

污染物。瑞典生产的大约 45%的污泥符合为农场应用设定的 REVAQ 质量标准

(Dagerskog & Olsson, 2020)。另一个例子是荷兰实施的绿色协议，该协议将焚烧

炉底灰开发为建筑材料(Government of the Netherlands, 2016)。 

为满足日益严格的排放质量要求并缓解磷短缺，污泥焚烧生产能源并回收磷

污泥产量（千干吨）
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工艺正成为最常用的工艺。在目前的污水处理应用中，污水中的大部分磷在化学

沉淀作用下被污泥捕获，从而达到污水排放标准。对于污泥管理实践的脱碳，关

闭养分回收回路至关重要（表 10.2）。污水处理脱碳具有极大的氮回收潜力。回

收的氮可用作化肥生产原料，而化肥生产是化石能源密集型工艺。这种方法可以

最大限度地减少或消除污水处理产生的 N2O 排放。然而，污泥中的氮捕获相对

较少（~25%），目前大部分氮最终进入处理过的水和大气中。为了最大限度地回

收氮，有必要识别富氮流。一种富氮流是污泥脱水过程的循环水。在分布式处理

厂中，对富氮流的单独收集和处理可实现完全的氮回收。与化石燃料驱动的化肥

生产路线相比，该生产工艺对环境影响最小，有助于养分回收和材料生产（例如，

建筑材料、吸附剂），并且降低了温室气体排放，因而有助于实现脱碳目标。 

集中式污水处理厂通常用于处理雨水、工业废水和灰水，这使得污泥管理变

得复杂，因为污泥的质量和数量受很多因素影响。分布式污水处理厂在封闭式养

分回收方面发挥着关键作用，因为可以很容易地将它们设计成可在污水流入前进

行源头分离的结构。瑞典已经开发了一种新的源头分离方法，可以在点源处分离

和干燥尿液，从而以相对简单的方式将大部分氮气从下水道分流，同时对现有管

道的改造最少(Dagerskog & Olsson, 2020)。 

各种新的替代工艺，如湿氧化、水解、水热碳化和超临界水氧化，目前处于

萌芽阶段或中试阶段，未来将被拓展到大规模应用。这些技术的实施不仅要考虑

在特定地点的经济效益和环境可行性，还要考虑污泥处理生命周期内的碳排放。

除了 LCA 和 LCCA，社会影响分析（例如就业、收入）将被广泛使用，以指导

选择最佳的处理设施和方法，同时帮助脱碳和实现可持续发展目标。水务行业脱

碳的最终目标是以可持续的方式从污泥中回收碳并制成有用产品。 
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第十一章  膜相关技术在高耗能水/污水系统中的脱碳潜力 

Boyan Xu, Shujuan Huang, Chuansheng Wang, Tze Chiang Albert Ng and How Yong Ng* 

 

National University of Singapore Environmental Research Institute, 5A Engineering Drive 1, 

117411, Singapore 
*Correspondence: howyongng@nus.edu.sg 

11.1 引言 

污水处理厂（WWTP）的首要作用是去除污水中的污染物以产生高质量的出

水，从而保护环境、保障人类健康和实现水的再利用。然而，一些传统的污水处

理厂可能不足以为工业或家庭提供合格的可重复使用的水。例如，制药工业的快

速发展导致了水中的新微污染物，如药用活性污染物（PhACs），传统的活性污泥

（CAS）很难去除污水中的这些新微污染物(Radjenović et al., 2009)。为了满足更

严格的污水排放标准和日益增长的污水回收需求(Melin et al., 2006)，需要额外的

处理工艺，通过去除不需要的化合物来净化产生的污水。膜技术至少有半个世纪

的发展历史，它可以选择性地去除很多种不需要的成分。除了生产高质量的出水

外，占地面积小是膜技术的另一个优势，特别是考虑到城市土地日益紧张的情况。

例如，膜生物反应器（MBR）技术(Ng & Ng, 2010)将膜浸入活性污泥中，可以实

现高生化效率并在处理后产生高质量污水。 

由于进一步的社会发展，很多国家对淡水的消费需求不断增加，从而导致淡

水供应不足。因此，从非常规水源（如海水和微咸水）中提取饮用水的海水淡化

工艺变得必要，特别是对于一些水资源紧张的国家，如新加坡。历史上，海水淡

化是通过加热蒸发来实现的；在 20 世纪 70 年代末，反渗透（RO）膜也开始用

于海水淡化（图 11.1a）(Judd, 2017)。RO 技术不仅具有设备材料轻、高度紧凑、

生产效率高的特点，而且与多级闪蒸（MSF）、多效蒸馏（MED）和热蒸汽压缩

（TVC）等热脱盐技术相比，能耗更低。因此，在世界很多地区 RO 技术替代了

热脱盐技术(Ali et al., 2018)，已被广泛用于市政供水部门（污水处理和海水淡化

厂）。 
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图 11.1 海水淡化技术的装置及原理：(a)RO; (b)FO; (c)PRO; (d)MD。黑色箭头表示水流

方向 

根据联合国粮食及农业组织（UN-FAO）的数据，2009 年全球处理了超过 260

亿立方米的生活污水。污水处理用电量约占美国每年总用电量的 3% (USEPA, 

2006)，中国的平均占比为 0.3% (Hao et al., 2015)。在中国，供应污水处理厂运行

的发电可能导致每年产生超过 1.1 亿吨 CO2 (Hao et al., 2015)。因此，在能源成本

增加、巨大的化石燃料消耗和气候变化的背景下，包括使用膜技术的污水处理厂

在设计时应提高能源效率，并将资源回收作为关键绩效指标。考虑到与传统污水

处理工艺（例如，MBR、CAS）相比，膜技术可能是能源更密集的工艺(Mannina 

et al., 2020)，它可能会增加污水处理中的碳足迹和能源消耗。但是，全球通过反

渗透技术对海水和微咸水的淡化贡献了超过 50%的饮用水(Judd, 2017)。尽管与

热脱盐技术相比，RO 是商业应用中更经济的海水淡化技术，而且在压力交换器

（PX）作为能量回收装置（ERDs）的帮助下，海水反渗透（SWRO）处理技术

的处理成本已经从 1997 年的$4.5 m-3 下降至到$1.5 m-3（ERD）(Judd, 2017)；但

它仍然需要 3~4 kWh/m3 的能量消耗，这是理论值的两倍多（盐浓度为 350000 pm

且回收率为 50%的海水，能量消耗为 1.06 kWh/m3）(Ali et al., 2018)。因此，毫

无疑问，当前需要降低污水处理和海水淡化的高能源需求，以实现经济和环境可

低温

高温

膜蒸馏膜

反渗透膜 正渗透膜 压力延迟渗透膜
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持续的供水/污水处理过程。 

水工厂和科学界在研究方面的努力促进了一些新型膜工艺的发展，膜技术与

传统工艺的结合在节能、资源回收和脱碳方面具有很大的潜力。因此，有必要总

结这些最新进展，讨论如何使用新型膜技术进行污水处理/回收和海水淡化，以

帮助实现能源自给自足、甚至碳中和。本章特别讨论了可降低能耗且具有高脱碳

潜力的新型膜技术在污水处理中的应用，包括好氧颗粒污泥膜生物反应器

（AGMBRs）、微藻膜生物反应器（A-MBRs）、厌氧膜生物反应器（AnMBRs）、

膜生物膜反应器（MBfRs) 和正向渗透（FO）集成工艺。此外，本章还讨论了具

有脱碳潜力的海水淡化膜技术，包括压力延迟渗透（PRO）、正渗透-反渗透（FO-

RO）混合技术和正渗透-膜蒸馏混合技术（FO-MD）。 

11.2 污水处理和资源回收中的膜脱碳策略 

11.2.1 好氧颗粒污泥膜生物反应器（AGMBRs） 

好氧颗粒污泥膜生物反应器（AGMBR）是一种新型且有前景的污水处理/再

生技术，它将好氧颗粒污泥（AGS）和膜过滤相结合，同时去除污水中的有机物

和营养物质(Chen et al., 2017; Iorhemen et al., 2019; Li et al., 2019)。与传统 MBRs

中的 CAS 相比，AGS 具有更致密的结构、更大的粒径和更好的沉降性，有利于

减少 AGMBR 中的膜污染（例如，孔阻塞和饼层形成）。此外，Zhang 等人（2020）

的研究揭示了 AGS 对膜表面的冲刷作用，其固有的颗粒性质对缓解膜污染也起

到了至关重要的作用。因此，与传统的 MBRs 相比，AGMBR 可以为膜污染控制

节省能源，从而减少碳足迹。此外，AGMBR 结合反渗透（AGSMBR-RO）工艺

被用于城市污水处理，AGSMBR-RO 的能源需求可低至 0.79 kWh/m3，显著低于

使用传统城市污水回收工艺的 1.15 ~ 2.0 kWh/m3 (Wang et al., 2020)。同时，

AGMBR 膜过滤技术能够去除 AGS 中的所有悬浮固体，从而提高出水质量 

(Liébana et al., 2018)。 

迄今为止，已对两种运作模式的 AGMBRs 进行了广泛的研究，包括批处理

模式和连续模式。众所周知，序批式反应器（SBR）因其盛荒交替、提供液压压

力、水力剪切力强等特点，是颗粒培养和长期稳定维护的理想配置。因此，SBR
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后接膜过滤的序批式处理模式已被证实是 AGMBR 的有效配置，可以缓解膜污

染并保持颗粒的长期稳定性。跨膜压力（TMP）增加率大多低于 0.3 kPa/d，与控

制组 MBRs 的相比降低了 50-90% (Li et al., 2019; Thanh et al., 2013; Truong et al., 

2018)。此外，AGMBRs 还表现出良好的总氮（TN）去除率，可达 55%以上，这

是由于颗粒内部不同的微环境促使硝化和反硝化（SND）过程的同时进行(Li et 

al., 2019; Thanh et al., 2013; Vijayalayan et al., 2014)。然而，应该指出的是，以连

续模式运行的 AGMBR 在应用方面更具吸引力，因为它降低了资本成本（CAPEX）

和运营成本（OPEX）(Chen et al., 2017)。 

然而，与 SBR 相比，由于液压和操作条件不同，连续模式下颗粒的培养和

稳定性保持仍然存在挑战，这限制了 AGMBR 连续处理工艺的广泛应用(Chen et 

al., 2017; Corsino et al., 2016; Li et al., 2014)。最近，一些研究人员试图在连续处

理装置中通过重构或模拟与 SBR 中相似的液压条件来克服这一挑战(Chen et al., 

2017; Corsino et al., 2016)。Chen 等人（2017）设计了一种内循环 AGMBR，通过

在缺氧区向下驱动液体，在好氧区向上驱动液体，来模拟 SBR 的水力条件，在

连续流生物反应器中培养 AGS。35 天后颗粒培养成功，平均粒径为 0.228 毫米；

然而，该研究没有考虑膜过滤行为。Corsino 等人（2016）试图重建 SBR 中的液

压条件，以在 AGMBR 的新型流体动力学配置中培养颗粒。结果表明，与传统

MBR 相比，AGMBR 的膜过滤性能提高了 90%。然而，在连续操作模式下，颗

粒在不到 20 天的时间内就分解了。由于制粒机制复杂，关于连续膜反应器中颗

粒培养的信息和明确机制仍不清晰，因此颗粒的培养和稳定性是推广低碳足迹

AGMBRs 工艺应用的关键挑战。 

11.2.2 微藻膜生物反应器（A-MBRs） 

微藻因其具有将污水中的氮和磷转化为藻类生物质的独特能力而被广泛用

于污水处理/回收。然而，微藻较差的沉降性会导致生物质损失和出水水质恶化，

这限制了其应用(Tang & Hu, 2016)。近年来，随着污水排放标准的日益严格，微

藻膜生物反应器（A-MBR）利用膜过滤技术解决了藻类沉淀性差的问题，引起了

人们的广泛关注。 

在污水处理过程中，A-MBR 主要用于去除常规生物处理工艺出水中的残留
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营养物质（即氮和磷）(Low et al., 2016; Tang & Hu, 2016; Winkler & Straka, 2019)。

同时，膜对藻类的完全保留，可以实现藻类的高生物量生产，从而产生生物燃料、

动物食品和其他生物产品等增值产品(Drexler & Yeh, 2014; Tang & Hu, 2016)。虽

然藻类分泌的有机物（AOMs）引起的膜污染是 A-MBR 工艺使用面临的挑战，

但该工艺可实现污水处理和生物燃料生产的一体化，而未来藻类生物燃料有望占

据 75%的市场份额(Nhat et al., 2018)。值得注意的是，A-MBR 工艺用于处理对苯

二甲酸污水时，可以捕获 CO2 并将其转化为藻类生物量，藻类 CO2 捕获率可高

达 91.59% (Yang et al., 2020)。与传统的藻类培养系统（例如，高速藻池和光生物

反应器）相比，A-MBR 显著提高了藻类生物量产量和养分去除效率(Bilad et al., 

2014; Drexler & Yeh, 2014; Tang & Hu, 2016)。 

最近，研究者提出了一种藻-泥共生系统（AS-MBR）来加强营养物质去除并

减轻膜污染(Sun et al., 2018a, 2018b)。藻类在光合作用过程中产生的氧气被细菌

用来降解有机污染物和氧化铵。反过来，细菌产生的 CO2 可以被藻类用来合成生

物质(Luo et al., 2017b)。Liang 等人（2013）报告，某些细菌（例如地衣芽孢杆菌）

可能会为小球藻（即一种绿色微藻）的生长创造有利条件，进一步推进构建共生

关系。Sun 等人（2018b）发现，在 MBR 中引入藻类后，总氮和磷酸盐的去除效

率分别提高了 10%和 8%。此外，由于 AS-MBR 中丝状细菌的抑制作用以及较低

的胞外聚合物（EPS）浓度，膜的过滤性能提高了 50%。尽管 AS-MBR 是一项有

前景的技术，能够去除营养物质、缓解膜污染、减少能源消耗和碳足迹；但应该

注意的是，AS-MBR 的性能将受到藻类与污泥接种量之比、流入污水特性和操作

条件等多种因素的影响(Sun et al., 2018b)。 

11.2.3 厌氧膜生物反应器（AnMBRs） 

主流厌氧处理受到了相当多的关注(Chernicharo et al., 2015; Smith et al., 2012)，

因为它免除了生物质的曝气步骤，以富含甲烷的沼气形式回收能量，并且比好氧

系统明显产生更少的生物质。厌氧膜生物反应器（AnMBR）是一种结合厌氧工

艺和膜过滤技术的先进污水处理技术。与传统的厌氧工艺相比，AnMBR 将膜浸

入厌氧生物质或将膜与厌氧生物反应器外部连接，具有出水质量更好、生物质产

量更低、占地面积更小的优点(Lei et al., 2018; Smith et al., 2014; Xu et al., 2020a)。
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此外，由于水力停留时间（HRT）和固体停留时间（SRT）的解耦，AnMBRs 可

以在生物反应器中保持更长的固体停留时间和更高的有机负荷，有效防止产甲烷

菌的损失，提高甲烷生产效率。因此，AnMBR 技术是目前公认的一种有望实现

污水处理能量平衡的能量净收益技术。 

过去十年处理低有机物浓度生活污水的中试规模 AnMBR 研究报告称，气态

甲烷产量约为 0.1-0.3 L CH4/g CODremoved (Lim et al., 2019; Robles et al., 2020; Shin 

& Bae, 2018)。因此，理论上可以改善净能量平衡，使得 AnMBRs 在将废物转化

为能源的过程中产生能量净收益，即将沼气转化为电能和热能，实现资源回收（图

11.2） (Shin & Bae, 2018; Smith et al., 2014)。 

 

图 11.2 AnMBR 的结构及其用于污水中势能回收的工艺示意图（摘自 Shin & Bae, 2018)） 

然而，用于处理生活污水的 AnMBRs 可能不会产生高甲烷产量，因为有机

物含量低且甲烷在流出物中溶解的比例很高(Crone et al., 2016)。对于高耗能污水

处理，AnMBR通过将废物转化为能源来实现能源自给自足的可能性很大。例如，

AnMBR 处理垃圾渗滤液产生的沼气的甲烷含量在 70%到 90%之间，产率为 0.34 

L/g CODremoved (Xie et al., 2014)。此外，AnMBRs 消化处理食物垃圾，可能获得净

能源效益，这可能是由于富含甲烷的沼气产率为 0.21±0.1 L CH4/g CODremoved 
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(Galib et al., 2016; Jeong et al., 2017)。 

一般来说，AnMBRs 有可能成为污水处理/回收和水回收的能源净收益技术。

然而，如严重的膜污染(Robles et al., 2012)、营养物质去除不足和流出物中溶解的

甲烷含量高等严重问题(Crone et al., 2016)，必须以节能和经济高效的方式加以解

决，从而促进该技术在全球范围内的全面应用。更节能的 AnMBRs 技术可以采

用适当的策略来控制污染，包括物理（如旋转膜）、化学（如 NaClO）和生物方

法（如群体淬灭），而不是能源密集型的沼气喷射(Shin & Bae, 2018; Xu et al., 2020b; 

Yue et al., 2018)。采用中空纤维膜接触器可以去除溶解甲烷，平均去除率可达 70%

以上(Lim et al., 2019)。结合正渗透厌氧膜生物反应器 FO-AnMBR 等新型混合技

术有助于减少出水中溶解的甲烷(Chen et al., 2014)。值得注意的是，将厌氧铵氧

化（厌氧氨氧化）与亚硝酸盐/硝酸盐依赖的厌氧甲烷氧化（n-DAMO）相结合，

可以同时从合成厌氧污水中去除高达 85%的溶解甲烷和超过 99%的氮(Liu et al., 

2020)，这将减少温室气体（即 CH4）排放以及用于 AnMBR 流出物后处理的外

部碳添加。 

11.2.4 膜生物膜反应器（MBfRs） 

膜生物膜反应器（MBfRs）中通过加压向膜表面形成的生物膜提供气体基质

（图 11.3），近年来作为一种可持续的水处理工艺受到了广泛关注(Aybar et al., 

2014; Hasar, 2009; Martin & Nerenberg, 2012)。MBfR 中的大部分生物质作为生物

膜的功能层位于膜表面，其中独特的微生物群落结构可以同时去除污水中的有机

物和氮。此外，与能源密集型曝气相比，在 MBfR 中可以实现高气体传输率以节

省更多能源，特别是在使用高压供气时，因此只需要更小尺寸的生物工艺罐（即

低资本投入）(Aybar et al., 2014; Hasar, 2009; Martin & Nerenberg, 2012)。此外，

由于没有密集的曝气气泡，MBfRs限制了生物反应器中挥发性有机化合物（VOCs）

和温室气体的释放。 
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图 11.3 用于污水处理的膜生物膜反应器（MBfR） 

膜曝气生物膜反应器（MABR）是一种典型的 MBfR，其中氧气通过膜直接

输送到功能性生物膜。与传统的 CAS 相比，MABRs 的氧气传输效率更高，可实

现 40-75%的节能(Martin & Nerenberg, 2012)。例如，使用 MABR 进行生物处理

的能耗可低至 0.212 kWh/m3，并且具有出色的处理性能（即去除 96.8%的 TSS、

94.8%的 NH4
+和 98.9%的 BOD）(Tirosh & Shechter, 2020)。因此，MABRs 在减

少环境影响和提高污水处理厂的经济可持续性方面表现出巨大潜力。然而，膜更

换成本是其商业发展的主要障碍(Martin & Nerenberg, 2012)。此外，在 MABR 中

保持高度活跃的生物膜仍然是一个挑战，应采取适当的流速或湍流与适当的曝气

速率耦合策略，以保持生物膜的最佳厚度(Martin & Nerenberg, 2012)。值得注意

的是，在 MABR 中采用了群体淬灭手段，并证明了它可以通过降解酰基高丝氨

酸内酯（AHL）信号分子来控制 EPS 含量和生物膜的厚度(Taşkan et al., 2020)。

未来应该进行适当的生物膜管理以及开发具有成本效益的膜，使 MABR 成为具

有成本效益的脱碳技术。 

11.2.5 正渗透（FO）集成工艺用于污水处理/回收和资源回收 

11.2.5.1 微滤正渗透膜生物反应器（MF-FOMBRs） 

与液压驱动的 RO 等膜技术相比，渗透压驱动的正渗透（FO）具有低污染潜

废水

膜

生物反应器

局部放大

膜纤维

更洁净的水

气体

功能性生物膜
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质和低能量输入的特点(Parida & Ng, 2013)。在 FO 工艺中，来自浓溶液侧的渗透

压可以吸引稀溶液侧的水分子穿过 FO 膜，而盐则被排斥（图 11.1b）(Parida & 

Ng, 2013)。FO 膜可用于资源回收。例如，Bao 等人（2020）指出，用温和伯胺

改性的 FO 膜可以实现高防污能力，用于浓缩生活污水时，氨的回收率在 94%以

上。磷也是一种不可再生资源。然而，由于生活污水中磷的浓度较低，直接从生

活污水中回收磷的技术匮乏。微滤正渗透膜生物反应器（MF-FOMBR），即正渗

透膜生物反应器（FOMBR）和微滤膜（MF）并联运行，可实现污水处理/再生，

并且磷的回收率在 90%以上，回收的无定形磷酸钙沉淀物中磷含量为 11.1%-13.3%

（图 11.4 a） (Qiu et al., 2015)。FO 膜排斥营养物质，而 MF 膜则允许它们通过，

从而在不添加 Fe3+、Ca2+ 和 Mg2+ 的情况下从富含营养物质的 MF 渗透液中回收

磷。由于 MF-FOMBR 不需要生物活性，因此无需富集聚磷生物（PAOs），同时

富磷污泥的下游处理可以实现节能。此外，FOMBRs 中的 FO 膜具有不易被污染

的优势，处理过程中只需采用较低的液压、冲刷强度和回洗频率 (Achilli et al., 

2009; Qiu et al., 2015)，而 FO 膜污染也可能由于生物反应器盐度增加导致渗透压

驱动力降低造成(Holloway et al., 2015)。 

 

图 11.4 (a) 用于污水处理和养分回收的微滤正渗透膜生物反应器（MF-FOMSRs）系统配

置；(b)用于污水处理的正渗透膜生物反应器（FOMBRs）与膜蒸馏（MD）混合系统

（FOMBR-MD） 

给水泵

废水罐

生物过程

磷酸盐回收

提取溶液再生

更洁净的水

给水泵

废水罐

生物过程

更洁净的水
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可持续 MF-FOMBR 的能耗与 CAS 系统相比应具有竞争力，其次是先进的

处理工艺能够实现高质量的水回用(Holloway et al., 2015)。目前，用于回收提取

溶液（DS）的大量能量输入极大地限制了 FOMBR 和其他 FO 相关技术（包括

MF-FOMBR）的规模化应用。FOMBRs 的 DS 再生可通过 RO 工艺实现(Holloway 

et al., 2015)。根据反渗透系统分析系统（ROSA）设计软件（Dow Filmtec, Edina, 

MN），计算出 40 g L−1-NaCl提取溶液再浓缩优化后的近似比能需求为 1.6 kWhm−3 

(Holloway et al., 2015)。如果将压力交换器集成到 RO 系统中，比能需求大约可

以降至 1.1 kWh m-3；然而，这个值仍超过当前先进的污水处理工艺(Holloway et 

al., 2015)。因此，为了克服全尺寸 MF-FOMBR 实施的主要障碍，有必要开发创

新型高效的提取溶液再生装置，以降低与 FOMBRs 相关的能源消耗。另一种压

力驱动过滤，即纳滤（NF），它可以实现对多价离子的高截留以及足够低的压力

以实现高水回收率，是一种 DS 再生的有前景的选择。用于农业灌溉的 FOMBR

和 NF 混合系统能够产生高质量的出水，并且降低了 DS 更换成本(Corzo et al., 

2018)。尽管来自 SWRO 工艺的海水卤水被认为是一种废物，但它可以用作现有

的且易于获得的高渗透压提取溶液，这将有助于提高现有 FOMBR 的经济可行

性，因为不需要进行 DS 再浓缩(Qiu et al., 2015)。此外，它可以创造一种更可持

续的海水盐水处理方式，因为 FOMBR 系统中的稀释盐水可以减少对海洋生态系

统的影响。因此，虽然稀释后的盐水不经进一步处理不能作为回用水使用，而且

系统长期运行对污染物积累和膜污染的影响还有待进一步研究(Qiu et al., 2015)；

但从能源角度来看，使用海水作为 FOMBRs 的 DS 有望对污水处理的可持续性

和碳足迹产生积极影响。 

11.2.5.2 正渗透-膜蒸馏混合技术（FO-MD）用于污水处理/再生 

与 RO、NF 等压力驱动过滤再生 DS 和回用水相比，膜蒸馏（MD）FOMBRs

（即 FOMBR-MD）用于污水处理/再生也得到了广泛的研究(Morrow et al., 2018)。

在 FOMBR-MD 系统中，污水被送入生物反应器，在那里向生物质提供曝气并冲

刷 FO 膜。通过渗透，水从生物反应器穿过 FO 膜扩散到提取溶液中。稀释的提

取溶液被送到 MD 室以重新浓缩，同时生成产品水（图 11.4 b）。MD 是一种热

驱动脱盐工艺（图 11.1 d）。由于部分蒸气压梯度，水蒸气从高温溶液通过微孔疏
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水膜传输到低温溶液，MD 可以完全排斥非挥发性物质 (Morrow et al., 2018)。与

压力驱动过滤技术相比，在回收 FO 提取液时，MD 的能量需求相对较低，因为

它可以直接利用工厂的废热对提取液进行热脱盐。此外，当进料溶液盐度增加时，

反渗透的电能需求也会增加；然而，MD 仅受进料溶液盐度增加的轻微影响(Amy 

et al., 2017)。此外，Luo 等人（2017a）指出，FOMBR-MD 系统可以有效去除污

水中 30 种受关注的痕量有机污染物，所有痕量有机物的截留率均在 90%以上，

从而生产高质量的水。因此，FOMBR-MD 系统被认为是一种有前景的技术，能

够以低能耗和低碳足迹生产高质量的清洁水(Morrow et al., 2018)。 

另外，FO 可以直接连接到 MD（FO-MD），在用于工业废水回收或资源回收

时无需生物过程(Zhou et al., 2017)。例如，Nguyen 等人（2016）使用 FO-MD 系

统浓缩富营养污泥，聚四氟乙烯膜是四种 MD 膜中最有效的，可实现 10.28 LMH

的高水通量和接近 100%的脱盐率。Ge 等人（2016）使用氢酸络合物（即

Na3[Cr(C2O4)3]）作为提取溶液，通过 FO-MD 系统将 As(III)的浓度降低至低于 10 

µg/L（低于 WHO 标准的浓度）。该系统还可以使用聚丙烯酸钠（PAA-Na）盐处

理染料污水(Ge et al., 2012)。此外，FO-MD 混合系统还可用于处理含油污水，其

中不仅包括原油，还可以回收大量的化学添加剂（如乙酸）(Zhang et al., 2014)。 

新颖的膜设计可以使 FO-MD 混合技术更具竞争力。例如，对称 FO 膜具有

高水通量和高脱盐率，这是由于带负电荷的磺酸盐基团和超薄对称结构发挥作用

(Cheng et al., 2019)。Li 等人（2020）分析了 FO-MD 使用对称 FO 膜浓缩纺织污

水的经济可行性。通过对比两种商业 FO 膜，结果表明，对称 FO 膜在 FO-MD 工

艺中表现出更优性能。这可能是由于 FO 和 MD 工艺之间的水转移速率（WTR）

相同，因此能耗大大降低。此外，在混合工艺中使用对称 FO 膜处理 500 mL 纺

织污水时，要达到 10 的浓缩因子（CF）仅需使用三者中最低的总成本 0.17 美

元。然而，对于去除各种顽固化合物和改进其他优化提取液的可行方案需进一步

研究，以检验对称 FO 膜在各种类型污水处理中的潜力(Li et al., 2020)。 
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11.3 海水淡化脱碳的潜在膜策略 

11.3.1 压力延迟渗透技术在海水淡化发电中的应用 

压力延迟渗透（PRO）技术可以将渗透压转化为机械功，从两种不同盐度的

溶液中提取能量（图 11.1c）。在 PRO 工艺中，低盐度的溶液（如河水）被高盐

度溶液（如海水）的渗透力吸过半透膜，并由涡轮机以与通过的流速相等的速率

加以利用(O’Toole et al., 2016)。 

然而，并非所有的 PRO 都能以经济的方式获得能源效益，可通过决定膜生

产率的功率密度 (W/m2) 来评估 PRO 系统的性能。挪威电力公司 Statkraft 建议

商业 PRO 的基准应超过 5W/m2 (O’Toole et al., 2016)。虽然这种 PRO 配置可用于

提取可再生能源，但在实际应用中使用海水和河水时，总的可比能量可能非常低，

约为 0.1 kWh/m3 (O’Toole et al., 2016)。具体来说，当考虑海水、淡水的预处理成

本以及涡轮机和其他子系统的使用时，在河-海 PRO 系统中，可用的净比能量可

以降低至 0.124 kWh/m3（图 11.5a 和 11.6）(O’Toole et al., 2016)。主要的成本来

自于淡水和海水的预处理，目的是减轻污染（图 11.6）。因此，河-海 PRO 系统

应用的主要障碍是膜污染（表 11.1），因为 PRO 模式（面向进料溶液的膜的多孔

层）与 FO 模式（面向进料溶液的膜活性层）相比更易被污染（图 11.1b 和 c）。

例如，与实验中的 FO 模式相比，在 PRO 模式中发现 50 ppm 总有机碳（TOC）

和 5 mM 钙会导致更严重的结垢(Parida & Ng, 2013)。水流速率的大幅下降可能

是由于 PRO 膜多孔支撑层的严重污染和内部浓差极化（ICP）增加造成的

(Holloway et al., 2015)。总体而言，在实际应用中使用海水和河水进行能量回收

的 PRO 系统在经济上并不可行。减轻 PRO 膜污染的技术突破可以增加可用的净

比能。此外，在高压作业期间，还需要具有高机械强度的 PRO 支撑层(Sun & Chung, 

2013)，这对高效经济的渗透发电提出了挑战（表 11.1）。 

表 11.1 低能耗海水淡化的混合膜技术汇总 

处理工艺 
可能与之混

合的技术 
驱动力 

潜在的细分

市场 
优点 缺点 

反渗透(RO)  外加压力 海水淡化 
低资本投

入 
高能耗 
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反渗透(RO) PRO 
外加压力，

渗透压 

海水淡化，节

能 
低能耗 

高 PRO 膜污

染，高资本支

出，需要 PRO

膜高机械耐受

力 

反渗透(RO) FO 
外加压力，

渗透压 

污水浓缩，脱

盐 
低能耗 

高资本投入，

FO 膜污染 

正渗透(FO) MD 
外加压力，

渗透压 
海水淡化 低能耗 

FO 膜污染，

MD 低通量，高

资本投入 

尽管 RO 是目前最常见和最有效的海水淡化技术之一，但仍需要大量能量来

克服海水的渗透压(Ali et al., 2018)。由于 RO 盐水的浓度相对较高，例如海水，

因此可用于提高 PRO 的发电量。考虑到全球海水淡化厂已生产超过 2400 万 m³/

天的饮用水(Achilli et al., 2014)，PRO 系统可以回收巨大的渗透能。此外，SWRO

与 PRO 耦合（SWRO-PRO）不仅可以减少 SWRO 系统的能量输入，还可以减少

RO 盐水的排放，从而减少对海洋生态的不利环境影响（图 11.5b）。根据图 11.6，

预处理可能超过总渗透能耗的 29%；然而，进入 PRO 子系统的盐水不含污垢，

因为它已经通过 RO 预处理系统，如超滤（UF），进行了预处理。因此，与河-海

PRO 系统相比，它将降低能源消耗(Achilli et al., 2014)。此外，SWRO-PRO 的膜

功率密度可能高于 5 W/m2，这大大超过了韩国河-海 PRO 试点系统报道的 1.5 

W/m2 (Achilli et al., 2014; Kim et al., 2013)。从能源角度来看，一个 RO 回收率达

50%的 SWRO-PRO 中试系统可以产生大约 1.1 kWh/m3 的比能，因此可以将

SWRO 的比能降低到 1 kWh/m3 左右(Prante et al., 2014)。 

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

257 
 

 

图 11.5 (a)用于发电的河-海 PRO 系统配置，(b)用于淡化和发电的 SWRO-PRO 系统，(c)

用于淡化和污水浓缩的 FO 和 RO 混合系统 

 

图 11.6 河-海 PRO 系统的能量桑基图（源自(O’Toole et al., 2016)）根据 18°C 时混合的吉

布斯自由能计算总能量。单位为 kWh/m3 

然而，由于新加坡等一些地区淡水资源稀缺，污水滞留物的盐度接近河水的

盐度，因此被首选用作 PRO 系统的给水，而不是选用河水补给(Wan & Chung, 

2015)。因此，由于污水滞留物中的污染物造成的膜污染可能仍然是 SWRO-PRO

发电系统面临的主要问题。功率密度的降低主要是由 PRO 膜的多孔基材上的污

海水 河水

发电

饮用水

海水盐水 废水

海水 发电
浓缩废水

海水

废水

稀释海水
饮用水

海水盐水

总能量

理论能量
损失0.302

可获取的
能量0.302

0.161 稀释

0.122 稳定压力

0.019 非理想效果

附加能量
组成

0.124 净能量

0.136 海水预处理

0.07 淡水预处理

0.072 涡轮机

0.017 ERD
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垢造成的。因此，UF 和 NF 都被用作预处理工艺，将功率密度分别提高到 6.6 和

8.9 W/m2，它们可以降低污水滞留物的结垢可能性(Wan & Chung, 2015)。此外，

进料污水的混凝也可能有所帮助(Wan et al., 2019)。与导致通量减少 69.3%的未处

理污水相比，AlCl3和 NaAlO2已被证明可将标准化水通量分别提高到 66%和 64%。

在 2000 kPa 时，初始水通量也分别增加到 25.5 和 24.8 LMH (Wan et al., 2019)。

除了预处理，增强防污膜性能也可以改善 SWRO-PRO，并且可以使用多种纳米

材料来进行膜改性，例如石墨烯基材料、碳纳米管和沸石，这赋予了 PRO 膜良

好的膜结构，并增强了它的防污特性(Wan et al., 2020)。一般来说，为了进一步扩

大规模将 PRO 整合进 RO 系统以实现低碳脱盐，PRO 膜污染的问题需要被有效

解决。 

11.3.2 正渗透-反渗透（FO-RO）混合技术用于海水淡化和污水浓缩 

FO 和 RO 混合系统（FO-RO）被认为是另一种绿色技术，因为它可以同时

用于海水淡化和污水浓缩（图 11.5c）(Linares et al., 2016)。Shaffer 等（2015）声

称“FO 工艺并非旨在取代 RO，而是用于处理 RO 无法处理的给水”。FO 系统可

以在 FO 膜的一侧使用海水，在另一侧使用污水，这能够使得在用 RO 脱盐之前

降低海水的渗透压。减少污水量可以降低运输、处理过程中的能源消耗(Linares 

et al., 2016)。此外，该混合技术可能从浓缩污水中更有效地收集能量（例如沼气）

和养分（例如磷酸盐）。浓缩污水可以进行厌氧处理，同时提高沼气（CH4）的产

量(Amy et al., 2017)。例如，当 FO 对生活污水的预浓缩系数从 1 增加到 10 时，

AnMBR 的甲烷产量可以从 214 逐渐增加到 322 mL-CH4/g-COD (Vinardell et al., 

2021)。整个 FO-RO 系统的能源消耗可以通过多产生的沼气来抵消(Amy et al., 

2017)。 

此外，SWRO 设施还可以通过降低运行液压来实现潜在的电力节约(Linares 

et al., 2016)。盐水 RO 膜（BWRO）也可以用来代替 SWRO 膜。而且，稀释后的

海水可以采用更高的通量，从而提高整个系统的水回收率。此外，盐度较低的排

水对水生生态系统的不利影响较小。与 FO-RO 脱盐工艺相关的比能耗（SEC）

介于 1.3 和 1.5 kWh m-3 之间，这是以二次污水流出物作为进料，海水作为提取

溶液，对处理容量为 2400 m³/d 的设备的保守估计(Yangali-Quintanilla et al., 2011)。
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这个 SEC 范围可能低于用于海水淡化的传统 RO 工艺。 

FO-RO 混合系统的主要资本投入来自 FO 膜。如果商用 FO 膜模块能够以合

理的成本生产，那么 FO-RO 系统的使用可能更加可行（表 11.1）(Linares et al., 

2016)。总体而言，与传统 SWRO 相比，尽管由于 FO 系统的实施，资本支出增

加了 21%；但是 FO-RO 系统由于稀释海水节省了能源，可以降低 56%的运营成

本(Linares et al., 2016)。通过计算每立方米脱盐水的总成本，与传统 SWRO 相比，

FO-RO 混合脱盐系统可以降低 16%的成本。此外，对 FO-RO 混合工艺的经济性

进行评价，并与传统的两级 SWRO 进行了比较。螺旋缠绕 FO 和板框式 FO-RO

混合工艺可在 20 年内分别减少 3.553 亿美元和 3.102 亿美元的成本(Im et al., 

2020)。 

11.3.3 正渗透-膜蒸馏混合技术（FO-MD）用于海水淡化 

对于可持续的 FO系统，必须采用分离工艺来进行提取溶液再生和盐水淡化。

在 RO、NF 和 MD 中，由于 MD 优于压力驱动过程（即 RO 和 NF)，正渗透与

MD（FO-MD）的集成也被广泛研究用于海水淡化（包括海水和微咸海水淡化）。 

由于 MD 可以完全排斥非挥发性物质，因此具有比 RO 和 NF 更高的耐盐性

(Morrow et al., 2018)。在这三者中，MD 的操作压力较低，是一种很有前途的高

盐河水淡化工艺，因为 MD 工艺的一个关键特点是产出水的通量和质量对进料

水的盐度（低于 200000 ppm 时）不敏感(Amy et al., 2017)。而且，MD 通常在高

温下运行，它可以利用废热和太阳能作为热源进行海水淡化。因此，当太阳能和

废热在 MD 工厂附近可大量获得时，FO-MD 工艺尤其受青睐(Wang et al., 2015)。

与 RO 和 NF 中遇到的结垢相比，MD 中的结垢问题明显较轻，可以使用阻垢剂

和酸来解决 MD 过程中的结垢问题(Amy et al., 2017)。 

然而，海水淡化的 MD 工艺很难将废热或太阳能以较高效率转入整个 MD

系统(Amy et al., 2017)。而且，反向盐通量可能是 FO-MD 系统的另一个障碍，因

为它会降低渗透驱动力并增加额外成本(Wang et al., 2015)。此外，膜在通量、疏

水性和润湿性方面的性能也需要提高，以降低 FO-MD 系统的资本投入（表 11.1）。

需特别注意的是，膜通量低可能是 MD 的主要缺点，对不同 MD 配置的修改可

能改变其能量需求，并增加跨膜通量(González et al., 2017)。实验室规模的 MD 配
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置包括直接接触 MD (Francis et al., 2014)，气隙 MD (Alsaadi et al., 2015)和真空

MD (Alsaadi et al., 2014)。此外，有效的内部热回收和令人满意的通量也被认为

是 MD 工艺规模扩大的主要障碍(Amy et al., 2017)。总体而言，需要进一步开展

更多研究以提高 FO-MD 系统在低碳足迹海水淡化方面的性能和可持续性。 

11.4 结论 

除了满足许多国家更严格的污水排放标准外，膜技术通常还用于实现其他目

标，包括保护公众健康、解决生态问题，以及生产可重复使用的水。人们对水/污

水处理的各种膜技术相关的能源消耗问题越来越关注。为了实现真正可持续的处

理过程，膜基污水/水处理厂的密集能源消耗是一个关键挑战，必须加以应对。研

究人员开发了新型和改良的膜基策略，以减少能源和碳足迹，并在循环经济框架

下从水中回收资源。 

上述基于膜的污水处理/再生工艺实现能源自给自足的方式，旨在直接从污

水中捕获能量和营养物质（例如 P、N 和沼气），并最大限度地减少曝气等操作

的能源消耗。由于膜污染仍然是膜技术的主要障碍，特别是 AnMBR 和直接膜过

滤，应进一步优化，形成更具成本效益、更全面的处理工艺。基于膜的海水淡化

处理主要依靠 RO 作为基准常规技术，然而，它面临着特定能源消耗以及温室气

体排放等严重的环境问题。研究者提出了包括 FO、PRO 和 MD 在内的膜工艺，

促进新兴技术和传统技术的融合，以同时产生清洁水和可持续电力。然而，这些

新的基于膜的脱盐策略也存在缺陷，例如 PRO 可能存在的严重污染、FO 膜的高

成本以及 MD 的低膜通量。我们在本章中总结了每种混合技术的优势与不足，并

建议开展更多研究对各项技术进行优化和开发，这是它们下一步在全球范围实施

以实现节能和低碳足迹目标的重要基础。 
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第十二章  用于脱碳的自然处理系统和流域综合管理 
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12.1 引言 

供水和污水处理设施使用大量能源并产生大量的碳排放，包括由设施本身的

直接排放（范围 1 排放）、从外部供应商购买电力和能源的排放（范围 2 排放），

与顾客用水（如热水）相关的排放以及每天将设备移动到现场和人员通勤相关的

能源/运输碳排放（范围 3 排放）。 

对于涵盖范围 1 和 2 的常见排放，供水和污水公用事业部门的贡献估计占全

球温室气体排放总量的 3-7% (Trommsdorff, 2015)。加利福尼亚州是最极端的例

子，该州 20%的电力仅用于供水(Loge, 2016)。水是一种沉重的商品，通过泵运

输它会消耗大量电力。如果采用高污染的燃煤发电厂提供的电力，这尤其会增加

公用事业部门的碳足迹。通过鼓风机和喷雾空气对污水进行曝气是另一项巨大的

能源投资，同时也会排放温室气体。最后，处理污水中的碳质生化需氧量（BOD）

和氮会直接排放二氧化碳（CO2）、甲烷（CH4）和一氧化二氮（N2O），这些都是

强效的生物温室气体。此外，对消化气体进行有目的的燃烧，造成了一些公用事

业部门的较高 CO2 排放。 

作为工程系统的替代或后续工艺，自然处理系统（NTS）具有通过利用微生

物和/或植物群落使污水处理脱碳的巨大潜力。NTS 可用作污水处理厂的三级处

理（即抛光）；或者它们可以单独用于从大气中捕集、封存碳（负排放），处理雨

水径流以去除金属和有机污染物（绿色基础设施），或在农业应用中防止营养物

质和杀虫剂的侵蚀和径流。NTS 的设计旨在使用最少的能源和机械操作。相反，

它们利用土壤、植物/藻类、细菌和真菌来实现金属的封存、木材和土壤中的碳储

存，或将有机污染物生物降解为无害的最终产品（例如 H2O、CO2、HCl）。它们

往往成本低、能耗低、排放低，并且赏心悦目。因此，将 NTS 纳入供水和污水

处理行业适用于世界大部分地区，这可以通过低能耗和经济的技术手段来减少温
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室气体排放。 

Johnston 和 Karanfil (2013)估计了美国东南部七家公用事业单位的温室气体

排放，在评估范围 1 和 2 排放时，平均碳排放强度为 1240 千克 CO2当量（CO2-

eq）/百万加仑（MG）。他们发现水循环中的能量消耗范围为 1250-6500 kWh/MG，

其中污水处理环节使用的能量最多。处理和分配饮用水所需的能量范围为 250-

3500 kWh/MG。 

图 12.1 展示了饮用水和污水处理过程中的水输送，显示了公用事业单位可

能导致温室气体排放的环节。所有操作步骤的总能源消耗范围为 1030-36200 

kWh/MG (Griffiths-Sattenspiel & Wilson, 2009)。泵送、顾客使用（范围 3 排放）

和污水处理是能源投入和产生温室气体排放的主要过程，因此，在这些环节也最

有机会减少碳排放。同时，污泥处理和自然处理系统存在大量节能的潜力，甚至

可以通过公用事业发电、热电联产（CHP）和碳封存（负排放）技术实现净零排

放。显然，首要考虑因素之一应该是最大限度地利用可再生能源（太阳能、水力、

生物质能和风能）或核能提供的低碳电力为整个系统提供动力。如果现场有可用

空间，为设施供电的太阳能电池板可避免范围 2 排放，这是一项极具吸引力的投

资。节约用水、减少化学品使用、减少泵送和增加重力流为减少温室气体排放提

供了其他路径选择(Erickson et al., 2008)。在污水处理过程中，厌氧操作可产生更

少的污泥和更多的甲烷，这可用于工艺过程加热或微型涡轮发电。厌氧膜生物反

应器等改进工艺可以在比以前认为的更冷的气候条件下运行，这为实现净零排放

提供了替代方案(McCarty et al., 2011)。除了将生物固体应用于附近的农田以实现

土壤调节和碳封存的共同收益之外，燃烧生物固体（生物质）以产生区域供热和

电力是另一种可能性。 
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图 12.1 供水和污水公用事业的一般水传输方案。过程中的每一步都需要能源，并伴有温

室气体排放 

减少水行业温室气体排放的关键之一是从整体上考虑整个水循环—即水运

动（全水枢纽/美国水联盟）。当我们抽取地下水或地表水作为饮用水源时，就开

始了水循环。饮用水变成污水（用过的水），用过的水经过适当处理后返回溪流

或地下水，从而完成循环。整个过程为：饮用水变成污水，污水变回饮用水。 

在综合流域管理中，饮用水处理、污水处理和回收是集成在整个系统之中的，

即完成全水循环。我们可以围绕用水创造一个循环经济过程。图 12.2 描绘了水

循环过程，阐述了一些保护、综合管理和减少碳排放的机会。在综合流域管理下，

称污水处理为“水回收和再利用”更恰当，其中营养物质、能量和水得到回收，温

室气体排放减少。通过回用水，水源取水量减少，从而减少了整个水循环的能耗

和碳足迹。水被重新用于灰水应用、灌溉/施肥、含水层补给，甚至作为直接饮水。

通过处理和雨水下渗，蓄水层得到补充，更多的水可以被回用。一些处理过的污

水也可用于蓄水层储存和通过渗透池回收。如图 12.2 所示，污水中多余的养分

可以作为灌溉水施用于作物（施肥）。 

水源取水口

（泵吸）

水处理步骤

水分配（泵吸）
用户使用

（如热水）

污水收集、运输

废水处理（曝气，

泵吸，藻类碳吸

收）

污泥处理（能源

和营养物回收）

自然处理（构建

湿地，土地系统，

C封存）

送回地下水或者

接收流
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图 12.2 水和污水处理作为整个水循环的一部分（抽取、饮用水处理、污水处理、养分/水/

能量回收、作物施肥、地下水和地表水补给） 

在本章中，我们总结了自然处理系统技术的优点和缺点，以及它们在纳入流

域综合管理时使水务行业具备脱碳的潜力。在两个工程研究实例中，我们重点介

绍了植物降解和微藻培养技术。 

12.2 自然处理系统 

自然处理系统可以与工程处理系统一样有效，但它们对自然原始处理机制的

依赖是独一无二的。我们改善人为改变的水质和土壤健康的过程，一直起到净化

水和土壤系统的作用。NTS 主要依靠微生物和/或植物的生态系统进行污染物固

定或生物降解以处理污水、受污染的土壤和受污染的水。这些基于微生物和植物

的处理系统将去除碳、营养物质和一些病原体，并且特别有利于去除低浓度的受

关注的新污染物，包括药品、消费者护理产品和农药。当被纳入传统的供水和污

水处理运营系统时，NTS 可以大大减少温室气体排放，其最终目标是“净零排放”。 

美国环保署将自然处理系统定义为对机械元件依赖性最小的污水处理系统。

NTS 系统使用植物、细菌、古细菌、真菌和/或藻类来分解和中和污水中的污染

物。通常，这些天然成分相互之间是共生的。例如，植物根部的细菌可以分解污

水中的有机物，同时为植物提供养分，并允许植物从大气中固定 CO2，这些 CO2

会被同化到木质组织和土壤中（碳封存）。自然系统还可能实现生物固体堆肥，

降水
蒸发输送

减少地表水抽取

减少地下水抽取

灌溉

径流
下渗

城市中心
饮水处理
和回用

污水循环再利用

地下水

暴雨入渗

暴雨水

污水 污水处理设施

污水
入渗
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即在处理方案中使用其他小型动物，如线虫、蚯蚓或蝇幼虫。 

通过现场修复和污水处理，NTS 保护公众和环境健康。NTS 包括自由水面

湿地（FWS）、潜流（SF）、垂直潜流（VSSF）和水平潜流（HSSF）人工湿地（CW）、

生物过滤器（BF）、废物稳定池（WSP）和将污水灌入种植树木和草的土地灌溉

（PHYTO）。以节约水和养分为目标，地下水可以通过渗透盆地补给，污水养分

被施用于农田（灌溉施肥），生物固体在土地上的应用实现土壤调节和碳封存。

这种 NTS 系统可以在小型社区和发展中国家污水处理厂的初级和次级处理后进

行串联使用，或者它们可以用作传统污水处理设施后的“抛光”或三级处理。作为

三级处理或抛光处理步骤，NTS 可以去除常规污水处理系统以微剂量释放的抗

微生物药物，而这些药物使得病原菌产生抗生素耐药性(Ryan et al., 2011)。同样，

NTS 还可以隔离或降解对水生系统有毒的人为化合物。如果 NTS 使用光合生物，

则可以对污水或受污染土壤中的污染物进行氧化处理，从而改善水质并创造可进

一步降解污染物的好氧环境。 

除了具有低成本、低能耗、脱碳的价值之外，某些 NTS 还提供可抵消处理

成本或能源消耗的适销产品。大气中的 CO2 首先被固定为生物质，随后可用作生

物燃料、肥料、饲料、生物炭原料、制浆或造纸的纤维，或直接燃烧发电。然而，

生物质运输的费用和获得高质量存储的成本可能是令人望而却步的。生物质也可

以通过热解转化为生物炭，这是一种可存储的稳定产品。作为一种土壤添加剂，

生物炭通过增加水分和养分容量来提升土壤的健康状态，从而提高土壤的固碳能

力(Saeid & Chojnacka, 2019)。 

与传统的处理设施相比，自然处理系统可以更简单、更具成本效益、更高效

和更可靠。NTS 能够满足污水处理标准，实现营养物质去除、微污染物固定以及

碳封存利用，是一种极具吸引力的处理手段，它们比传统方法需要的资本投资和

运营投资更少(Mahmood et al., 2013)。这些系统的安装成本相对较低，并且很少

依赖“灰色基础设施”所需的化学品投入或机械部件，这使得它们在电力、专业设

备或技术工人有限的地区依然是有效方法。这些品质使 NTS 适用于小社区或发

展中国家，因为它促进了有效的污水处理并避免了许多社区无法承受的大量投资。 

当然，NTS 也存在一些限制，例如某些污水排放许可中规定的深度处理可能

难以实现。寒冷天气、温带气候和季节性事件（洪水、干旱）也可能限制 NTS 的
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应用。然而，NTS 具有巨大的潜力和对各种环境的适应性。NTS 涵盖的广泛技

术使其能够用于多种处理场景；NTS 可用于处理污水、雨水、农业径流和污染场

地。NTS 中生物利用氮和磷的能力使其对于处理高营养浓度的污水和农业径流

非常有用。此外，专门的 NTS 可以固定或转化某些有害有机物种和重金属，使

其适用于处理受污染的场地。NTS 也可以用作雨水过滤器，在雨水径流进入河

流、湖泊或地下水之前去除污染物。对于这些处理方案中的每一项技术，NTS 都

采用已在自然界中长期建立起的机制，而如今工程师将这些机制引入设计的系统。 

12.2.1 人工湿地 

人工湿地是一种具有多种用途和设计参数的天然生物处理系统。它们传统上

用于对含 BOD 和营养物质的常规污水进行处理，但它们也可用于在三级处理或

抛光处理中降解新的有机污染物（化学消费品、药物、农药）。人工湿地中种植

有根系植被（例如芦苇、灯心草、莎草、香蒲），并配置了水平的缓流过滤路径

（地表和地下流）（图 12.3），或者配置垂直流以便深入渗透到降解微生物浓度最

高的根区。通过根区的缓慢过滤是该过程的关键。Crites 等人 Crites et al. (2014)

列出了人工湿地各种配置的设计规范。人工湿地的水域较浅，有助于接收来自太

阳的光子，并通过直接或间接的光解作用降解易于去除的污染物。除了化学污染

物的光降解外，光解还可以通过天然光敏剂（即 DOM）灭活病原体(Wenk et al., 

2019)。 

通常，研究人员一致认为，人工湿地有可能成为大量碳汇，特别是相对于传

统的污水处理方法而言(Rosli et al., 2017)。人工湿地植被的生长将大气中的 CO2

固定为生物质，有机碳因植被衰老和根系周转而积聚在沉积物中 (Nahlik & 

Fennessy, 2016)。然而，在整体温室气体平衡中必须考虑厌氧沉积物的甲烷和 N2O

排放，以及微生物降解污水中的有机物质时释放的 CO2。 

按质量计算，100 年时间尺度上每毫克 CH4 的全球变暖潜能值（GWP）是每

毫克 CO2 的 28 倍；而每毫克 N2O 的 GWP 是 CO2 的 265 倍。今天排放的 N2O 在

大气中平均存在 121 年，而 CH4 在大气中的平均存在时间约为 12.4 年(Myhre et 

al., 2013)。 
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图 12.3 典型的水平流人工湿地对常规污染物如 BOD 和营养物质进行初级处理，或在二级

处理后进行三级/抛光处理。来自药品、消费护理产品、工业化学品和农药的有毒微量有机

物可以通过生物过程和光解作用在这样的系统中降解。来源：

https://waterpurificationengineering.weebly.com/constructed-wetlands.html.wetlands.html 

在众多的文献研究中，Mander（2014）等人发现，自由水面（FWS）人工湿

地的 CO2 排放量低于地下流人工湿地，分别为 95.8、137.0 mg m-2 h-1。甲烷排放

范围为 3.0-6.4 mg m-2 h-1，而 N2O 排放率很低，范围为 0.09-0.13 mg m-2 h-1。基

于此，可以估计人工湿地的温室气体排放量低于传统形式的污水处理（如活性污

泥），它们贡献的温室气体总量净来源较小：191-332 mg CO2-eq m-2 h-1。大约 41-

50%的全球变暖潜能值（GWP）是由 CO2 引起的，44-54%是由 CH4 引起的，5-

6%是由 N2O 引起的。 

总体而言，人工湿地可能成为温室气体排放源或汇，这取决于流入污水的污

染物浓度（BOD、NH4
+、NO3

-）、流设计和单元操作的规模，以及分析的时间尺

度。在一项特别细致的研究中，测得的甲烷排放量变化很大，但与温度和植被密

度存在显著关系。在 15℃和 24°C 时，植被的平均甲烷排放量分别为 7.8、24.5 

mg m-2 h-1，N2O 排放量为 0.5-1.9 g m-2 y-1。净 CO2 封存量为 0.27-2.4 kg m-2 y-1，

占光合作用生成生物质所用 CO2的 12-67%。根据 de Klein 和 van der Werf（2014）

的研究，N2O 排放量占温室气体总排放量的很大部分（12-29%）。本例中，人工

湿地是温室气体的净汇，固碳速率为 30.8-274 mg CO2-eq m-2 h-1。CO2 在植物光

水平流人工湿地

香蒲
芦苇

流向长度

表层水

护堤顶部

砂质黏壤土
基质层

基质层

入口 出口
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合作用下变为生物质，而 N2O 和 CH4 等代表性温室气体的排放可被碳封存所抵

消。这一研究表明，人工湿地有可能成为温室气体的净汇，从而实现“负排放”。 

植物浮垫也可用在自由水面湿地和池塘中以高效去除污染物。根据 Pavlineri

等人（2017）的研究，漂浮湿地去除了 58%的总氮、48.75%的总磷、72.8%的总

NH4
+-N 和 57.8%的化学需氧量（COD）。漂浮湿地也可将 CO2 封存到植物生物量

中，但本研究没有进行净温室气体排放分析。 

图 12.4 展示了位于爱荷华州米德尔敦的爱荷华陆军弹药厂的水平人工湿地

案例。受污染的地下水和来自附近军火厂的污水在一个 2 英亩的自由表面湿地中

进行处理，该湿地种植了原生植被，特别是 Sagittaria spp.（俗称，慈姑）。弹药

厂正在制造 C4 炸药，污水中含有 ppm 量级的 RDX、TNT 和 HMX。RDX 是有

毒化学污染物中问题最大的，因为它在地下水中具有高溶解性、持久性和流动性。

通过大坝和泄流结构建造了可控出口后，人工湿地污水处理能够满足排放许可，

RDX 排放量仅为 2 µg/L（ppb），这是由于 RDX 的光解以及植物和相关微生物的

生物降解作用。CO2 被封存在植物生物质和浮游植物中。 

 

图 12.4 湿地鸟瞰图(左)和位于爱荷华州中部镇的爱荷华陆军弹药厂的自由水面池塘的入口

水平流照片。湿地中种植了慈姑（本地植被），并对 RDX 污染物进行处理，以满足污水排

放标准。 

12.2.2 用于污水处理的泻湖 

泻湖（废物稳定泻湖或池塘）是浅的（1.2-2.4 米）人造结构，旨在利用细菌

和微生物存储和处理污水，这些细菌和微生物在设计的水力停留时间内分解各种

污染物(Bowman et al., 2002)。像天然湖泊一样，泻湖可以分层为厌氧层、兼性层
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和好氧层。这些系统用于吸纳污水、去除营养物质并减少化学和生物需氧量（无

需混合或曝气），并将处理后的水返回到环境中。基质层通常由粘土或土工合成

材料制成，可防止受污染的水泄漏到地下水中。用于污水处理的泻湖的简单性和

可负担性使其在小型农村社区或污水排放管制宽松的农业经营领域很受欢迎。然

而，泻湖系统很少能够全年处理排放限制严格的污水，也没有提供太多的操作控

制。常见的操作问题包括藻类的过度生长（可以通过收割生物质来管理）

(Steinmann et al., 2003)、污泥堆积、出水中氨浓度不受控制、春季或秋季逆温时

气味强烈、以及为菌媒介（例如蚊子）创造栖息地。用于动物粪便处理的无盖厌

氧泻湖成为 CH4 的主要来源和部分 N2O 的来源，这尤其成问题；事实上，2018

年粪便管理贡献了美国所有人为 CH4 排放的 9.7% (Desai & Camobreco, 2020)。 

考虑到污水处理泻湖系统的缺点，学者正在进行研究以寻求污水处理的优化

替代策略，这些策略将满足严格的营养物排放规定，同时对于小型社区和农场来

说仍然是负担得起的。这是实施能够减少温室气体排放、生产适销商品和更好地

保护接收水域的技术的机会。 

12.2.3 生物降解和生物过滤 

生物降解的目标是利用专门的微生物酶来完全矿化污染物或将其浓度降低

至低于监管限值。在此过程中，环境条件会发生变化，以促进能降解目标污染物

的微生物的生长。这通常通过生物强化、添加微生物培养物或生物刺激、添加限

速营养素或电子受体来实现，从而提高生物降解率。在微生物活性较高的适宜条

件下，这种 NTS 对化合物的处理范围很广：包括市政污水污染物、农业、工业

化学品、原油成分、氯化溶剂等。本土或引入的微生物可以处理各种受污染场地，

但有很大的局限性。污染土壤的生物修复通常需要相对较长的处理时间和广泛的

监测。此外，微生物通常在优化的实验室条件下发挥最佳作用，而它们的处理效

率会随着 pH 值、营养成分、温度或有毒化合物的存在发生变化(Karigar & Rao, 

2011)。 

生物过滤 NTS，常用于雨水处理，通常是一种物理和生物相结合的处理方

法。过滤介质，通常是沙子或活性炭，通过物理吸附捕获污染物或减慢污染物流

速，并为微生物生长提供表面积。微生物在介质上形成生物膜并消耗或固定污染
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物，就像在生物降解中的过程一样。当高多孔活性炭作为过滤介质时，吸附作用

尤其显著，可以去除有机化合物和低浓度的重金属。活性炭的去除效果通常可根

据化合物的疏水性强弱来预测，但也可能取决于空隙扩散系数（分子体积）、静

电/pi-pi 相互作用以及特定表面基团与氢供体/受体间的相互作用(Webb et al., 

2020)。生物过滤也可用于饮用水处理，其中微生物通过定植颗粒状或粉末状活

性炭以去除污染物。 

12.2.4 微藻培养 

包括微藻在内的光养生物可以利用太阳能来封存 CO2并吸收污水中的养分，

特别是对于能够耐受高浓度有毒烟气成分（包括 NOx、SOx 和 CO）的微藻，被

封存的 CO2 可能来自大气或废物流。蓝藻和真核微藻可以快速固定 CO2，固定速

率是陆生植物的 10-50 倍(Iasimone et al., 2017)。通过光合作用，微藻从 CO2 中固

定碳，并释放 O2 作为副产品。如果在藻-菌共生群落中生长，微藻会产生 O2，O2

作为好氧细菌的电子受体并固定该细菌产生的 CO2。制氧还可以节省后续污水处

理过程中的曝气成本和能源，而总能耗的 50%或更大比例可归因于一些污水处

理厂的曝气环节(Lemar & de Fontaine, 2017)。微藻可以去除污水中的氮和磷，以

及低浓度的更具挑战性的污染物，包括农药、重金属及其他无机和有机污染物。 

微藻通常在一种或两种系统中培养，即开放式或封闭式培养系统。开放式培

养系统包括池塘、泻湖或跑道。封闭式系统即在透明容器中进行微藻培养，通常

称之为“光生物反应器”，可以是平板、管或塑料袋。开放式系统比光生物反应器

更便宜且更易于操作，但对 CO2 传质、培养物污染和蒸发速率几乎没有控制。如

果没有分离 HRT 和 SRT，这两种系统都需要大面积的土地。可以收获培养的微

藻生物质获得收入，以抵消其他工艺成本；从稀溶液中收获细胞尤其耗费能源和

成本，这占生物质生产成本的 20-30% (Fasaei et al., 2018; Van Den Hende et al., 

2011)。 

以其他方式排放的 CO2 废物流（来自生物乙醇工厂、水泥制造厂和燃烧作

业）具有作为藻类培养底物的巨大潜力。微藻培养过程与其他 NTS 生物质积累

的机制类似，但以更快的速度进行，这与加快 CO2 封存速度和激发污水处理脱碳

的更大潜力直接相关。 
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有关微藻的污水处理脱碳潜力的详细阐述，请参见第 9 章。 

12.2.5 土地处理系统 

基于水循环的污水土地利用可以有多种形式。如果公用事业单位可获取土地，

则将土地用于处理废物、吸收养分以及将大气中的 CO2 封存为木质生物质和土

壤中的有机碳是更优路径。公用事业单位拉动其下水道管网覆盖区域和流域内的

公共/私人合作伙伴对绿色基础设施进行投资是明智的。这种伙伴关系能够在将

碳封存到土壤和木质生物质中的同时避免范围 2 的碳排放。负排放是实现公用事

业单位“净零排放”目标的第一步。 

植物降解是最具优势的污水土地处理技术之一。传统上，植物降解已被用于

清理地下水和含有遗留污染物的土壤，通常是棕地工业区。而来自公用事业单位

的污水也可以通过土地处理持续地施用于植被。在这种应用中，污水的抛光处理

或三级处理可以通过在冷季和暖季对混合种植的树木进行喷灌或滴灌（地表或地

下）来完成。密集且浅的草根和深穿透的树根可以促进对营养物质、细颗粒和有

机化学物质的有效处理，使其达到非常低的目标浓度。有机化学物质被根际细菌

和植物本身降解；养分（N，P）被植物吸收和去除；CO2 从大气中被封存为木质

生物质和土壤中的有机碳（图 12.5）。蒸腾过程也可能在任何使用植物的 NTS 中

发挥作用，在处理那些受气候、土壤和植物类型调节而具有高蒸腾速率的挥发性

有机污染物时性能尤为突出。具体而言，污染物、水分和营养物质一起通过根部

被吸收，并经木质部传输到植物的气孔，在那里挥发性有机化合物可以从液相传

递到气相。蒸发后，一些物质会发生光化学降解，而另一些物质可能会在大气中

持续数小时或更长时间。 
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图 12.5 植物降解示意图：光合作用及通过根系翻转从大气中储存碳到木质生物质和土壤

中的过程。其他过程包括根际生物降解、植物吸收、转运、植物转化、植物挥发和有机化

学物质的光降解 

再生农业是指使用最佳管理实践（BMPs）来恢复、保护生物多样性和土壤

质量—它是一种可持续农业形式，重视保持土壤有机碳和肥力的长期生产力。

BMPs 包括免耕、多种覆盖作物、多次轮作和豆类作物种植、间作、通过有益放

牧回收粪便、尽量减少施用肥料和农药、种植多年生作物，如能源作物、林牧（综

合了树木、草料和放牧牲畜），以及恢复和构造湿地。这种做法有可能减少土壤

侵蚀，并在过去被严重消耗的土壤中增加有机碳。由于世界上有大面积的耕地，

每年可以通过再生农业从大气中封存大量的 CO2。Minx 等人（2018）估计每年

23 亿吨 CO2（23 亿吨 CO2/年 = 2.3×1015 克 CO2/年）可通过土壤固碳从大气中

去除，约占目前每年人为碳排放总量的 6%。 

水务公司可以与流域内的农民或下水道管网覆盖区域的城市土地所有者合

作，从大气中封存 CO2以实现负排放。这种伙伴关系可能要求污水公用事业单位

提供灌溉用水和作物施肥，从而去除氮和磷，以满足严格的污水排放要求。这种

形式的“水质交易”在流域内也是可能的，农民将碳封存到农田土壤中的成本比公

用事业单位进行去除的成本要低得多。直接向农民支付负排放的服务费用也是可

行的。公用事业单位的目标是从污水中回收尽可能多的资源，包括水、营养物质

和能源，同时避免温室气体排放或产生负排放作为补偿。 

典型公用事业单位抽取、使用、处理和排放 100 万加仑 (1.0 MG) 水（如图

12.1 所示）的 CO2 排放可被 1680-62000 平方米实施再生农业的农田捕集并封存

植物过程

空气净化

树叶掉落

有机碳存储

有机碳吸收

吸收

光降解

CO2+H2O = CH2O+O2

光合作用

植物蒸腾

植物转化

转运

地上碳存储

地下碳存储

根部周转

微生物共生
生物降解
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至土壤中(Lal, 2004, 2015; Minx et al., 2018; Tellatin & Myers, 2018)。公用事业单

位排放的 CO2 中只有一小部分被视为生物排放，大部分来自抽水、运行处理厂、

处理水所用能源的排放。根据表 12.1 中的结果，很明显需要大量土地来创造负

排放从而抵消供水和污水处理设施的温室气体排放。再生农业所需的土地最多，

杂交杨树缓冲带所需的土地最少。人工湿地也表现出前景，但关于它们的净效益

（碳汇或碳源），文献褒贬不一。 

表 12.1 自然处理系统（或太阳能电池板）的负排放，对减少供水和污水公用事业行业的

CO2和其他温室气体（GHG）排放的潜力 

活动 
温室气体总排放 

排放或封存（CO2-eq） 

抵消 1.0 MG 的供水和污

水处理产生的温室气体所

需的资源（本工作的估计） 

参考文献 

公用事业单位

的供水和污水

处理 

排放：1240 kg CO2-eq/MG  

(550–2190 g CO2-eq/MG) 
 

Johnston and 

Karanfil 

(2013) 

人工湿地 
封存:a 0.27–2.4 kg 

CO2-eq/m2-yr 
湿地面积517-4590平方米 

de Klein and 

van der 

Werf (2014) 

混合草的杂交

白杨缓冲带 

封存： 

27.5-29.3 吨 CO2/ ha -yr 

423-451 平方米的杂交杨

树与草地 

Ney et al. 

(2005) 

微藻培养 
封存： 

12.7–15.5 吨 CO2/MG 

在竖直管道式 PBRs 中培

养 2300–2800 m2 的 S. 

obliquus 

Molitor and 

Schnoor 

(2020); Zhu et 

al. (2018) 

美国爱荷华州

的原生森林 

封存： 

3.7–7.0 吨 CO2/ha-yr 
1770 -3350 平方米的林地 

Ney et al. (2002, 

2005) 

再生农业、土

壤覆盖作物和

碳农业 

封存:  

0.2–7.4 吨 CO2-eq/ha-yr 

1680 - 6.2 万平方米农田

（合作） 

Lal (2004, 

2015); Minx 

et al. (2018); 

Tellatin 

and Myers 

(2018) 

太阳能电池板 

发电量：每年通过 6.6 千

瓦太阳能电池板的电力生

避免 10.6 吨 CO2排放（美

国平均） 

0.77 千瓦的太阳能或三块

4.8 平方米（52 平方英尺）

的太阳能电池板需要抵消

1.0 毫克的公用事业 CO2

当量排放 

作者假设300瓦

的太阳能电池

板和美国的平

均电力组合来

计算避免的温

室气体排放 

a 人工湿地可以根据条件充当温室气体的净源或净汇 
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按照公用事业标准，自来水公司生产的 100 万加仑水是相当少量的水。即使

是一个 5000 人的小社区，每人每天使用总计 200 加仑的水，每天也会产生 100 

万加仑（MGD）或每年 365 MG 污水。将表 12.1 中的面积乘以 365（第三行第三

列），得到所需的 15.4-2260 公顷的用地面积，这表明要控制一个小型公用事业单

位的温室气体排放需要相当多的土地。通过 NTS 抵消水务设施 100%的温室气体

排放是不切实际的；不过，它为公用事业单位提供了一个减少碳足迹的选择。 

为了说明这一点，表 12.1 中的最后一行假设公用事业单位购买或通过合作

获得太阳能以实现其运营的电气化，或者抵消其范围 2 的温室气体排放。抵消 1 

MG 水处理的碳排放所需的太阳能电池板面积相对较小（4.8 m2），这表明公用事

业单位减少其碳足迹是可行的。对于产能为 1 MGD/天的自来水公司（每年 365 

MG），只需 1750 平方米（0.175 公顷）的太阳能电池板即可抵消 100%的碳足迹，

而使用 NTS 则需要更多的土地。因此，大多数减少了碳足迹的自来水公司都是

通过以下方式实现的：（1）用太阳能和电池存储为抽水和其他作业供电；（2）升

级污水固体厌氧消化工艺；（3）通过微型涡轮机利用甲烷消化器气体发电；（4）

利用沼气通过内燃机实现热电联产（CHP）；（5）改善污泥稳定性和生物固体应

用或减少垃圾填埋；（6）通过智能水表和可变定价活动实施节水需求侧管理。 

事实上，Wong 和 Law-Flood（2011）提供了几个水务公司成功减少碳足迹的

例子，他们主要是通过污水固体的厌氧消化和气体利用来实现的(Wong & Law-

Flood, 2011)。案例包括：威斯康星州希博伊根的能源消耗减少了 35-50%；新罕

布什尔州纳舒厄通过消化器和生物固体的改进每年节省了 75 万美元的发电和垃

圾填埋成本，并减少了 20%的能源消耗；格洛弗斯维尔-纽约约翰斯敦热电联产

（CHP）系统供应了 100%的现场能源需求；佛蒙特州埃塞克斯强克逊使用微型

涡轮机和热电联产提供了其总能源需求的 37-39%；马萨诸塞州皮茨菲尔德在

CHP 内燃机和微型涡轮机中使用沼气，降低了 29%的能源需求；加利福尼亚州

东湾市政公用事业区将内燃机用于热电联产并节省了 90%的能源；马萨诸塞州

费尔黑文增加了他们的有机固体处理负荷，增加了沼气的体积，从而使热电联产

节省了 73%的能源。 
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12.3 案例研究 1：通过植物修复实现碳封存和农业径流治理 

图 12.6 展示了爱荷华州阿马纳农业土地径流的植物修复案例。该案例区进

行玉米和大豆的行作物轮作，并大量使用除草剂和化肥。每年春季每英亩施用大

约 0.5-1 千克活性成分除草剂（阿特拉津、甲草胺）和 68 千克氮（以无水氨计）。

为了保护溪流和地下水的质量，种植了三排杂交杨树（Populus deltoides x nigra，

DN-34），行间距为 2.4 m，树木之间为 1 m。树木被种植在开槽的行中，裸露的

插条（杆）最初伸出土壤表面 20 厘米。插条在 1.2-2.4 m 深度处迅速生长到地下

水位表面，从而同时吸收径流中的化学物质和地表、地下水中的硝酸盐。经过七

年的发展，该区域如图 12.6 所示。在这七年间，大约有 200 棵树被砍伐或损毁，

如今每英亩（0.4 公顷）总共有 1478 棵树。从行作物到河流的侵蚀沉积物减少到

几乎为零，硝酸盐和农药被吸收(Paterson & Schnoor, 1992, 1993)，地下水中的硝

酸盐（NO3
−）浓度从 100 mg L−1 降低至低于 5.0 mg L-1。然而，在大型风暴期间，

NO3
− 通过瓦状排水管道直接输送到地表水，而没有通过树木的根区过滤，从而

使河流吸纳了硝酸盐。 

Ney 等人（2005）报道了多年后杂交杨树对 Amana 场地地上木质生物量的

碳封存结果，碳封存量达到每英亩 22.05–22.92 吨（即每公顷 54.5–56.6 吨 C）。

将这么多的碳封存、同化到木本生物质中，相当于在七年内从大气中吸收 200-

208 吨 CO2/公顷。如表 12.1 所示，平均每年固定到木质生物质中的 CO2约为 27.5-

29.3 吨/公顷。美国的森林每年每公顷可吸收 3.57-5.03 吨的碳到地上生物质中

(Ney et al., 2005)。爱荷华州未管理的森林平均固碳量为 5.06 吨 C ha-1 y-1 (Ney et 

al., 2002)，固碳量范围为 3.7-7.0 吨 CO2  ha-1 y-1（表 12.1）。图 12.6 所示的河岸

缓冲带中的大部分碳储存在土壤中（地下）。表层 30 cm 土壤中的平均有机碳含

量为 5.35% (Ney et al., 2005)。然而，与地上木质生物量的碳封存相比，每年封存

到地下土壤中的量相对较小。 
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图 12.6 在爱荷华州阿马纳种植了 7 年的杂交杨树人工林，用于处理含农药和养分的径

流，同时将 CO2封存到木本生物量和土壤中 

在爱荷华州的原生森林中，碳储量估计为 137.3 吨 C/公顷，其中 60.8% 存

在于土壤中（表层 30 厘米），24.5%储存在树木的地上生物量中，3.8%存在于树

木的地下部分（根），10.4%位于森林地面中，0.5%由林下植被固定(Ney et al., 2002)。

到目前为止，爱荷华州原生森林中的碳含量最高的是地下土壤和根系部分，为 

83.6-90.7 公吨 C/公顷。地上碳含量（树木、林下叶层和森林地面）为 35.2-61.9

吨 C/公顷，在原生橡木山核桃林中含量最高。土壤是一个大型碳汇，其中碳的积

累和氧化非常缓慢，但在几十年到几个世纪的时间里会相对迅速地因侵蚀而流失。

爱荷华州原生森林重新造林的净效益包括可能减少 7.0 吨 CO2 ha-1 y-1，其中 6.21

吨 CO2 ha-1 y-1 将进入地上森林生物量，0.79 吨 CO2 ha-1 y-1 将封存到地下土壤和

根中(Ney et al., 2002)。 

12.4 案例研究 2：用营养微藻处理电厂烟气和化肥污水 

微藻是一种很有前景的牲畜替代饲料，与传统农作物（玉米、大豆、小麦等）

相比，其转化资源为生物质的效率更高。高蛋白微藻极具前景，因为它们能够去

除污水中的氮和磷、固定烟气中的 CO2 和其他污染物，耐受盐水，并且生产一单
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位的生物质占用的土地面积更少。这种 NTS 资源回收方案在处理废物的同时，

生产有价值的生物质，并使农业和废物处理系统脱碳。 

在研究中，我们期望通过微藻为发电厂和工业烟气处理以及污水处理的技术

规模化应用提供帮助。在实验尺度上，我们模拟了 CO2 对微藻生物质生产力的底

物抑制，通过模拟燃煤电厂排放刺激微藻生长，并通过增加细胞外聚合物（EPS）

的产量来提高模拟排放条件下的微藻沉降性（表 12.2）。 

表 12.2 在指数生长阶段，模拟燃煤电厂烟气和三氮 Bold 基础培养基下生长的 S. obliquus

对养分和烟气组分的利用率 

烟气和营养组分 
微藻的最大利用速率

（mgL-1d-1） 
说明 

CO2 1300±80 
无论是作为生物质固定还是从 PBR 中逸出，

只有不到 0.1%的 CO2进入溶液 

SO2 6.9±0.4 
大部分以 SO4

2-形式在培养基中积累，速率

为 130±20 mgL-1d-1 

NO2 - 相对于 NO3
-不可检测 

CO - 未经评估，可能氧化为可忽略不计的 CO2 

NO3
- 200±10 大部分来自培养基 

PO4
3- 22±3 仅来自培养基 

12.4.1 扩大微藻培养 

根据微藻实验数据、化肥厂污水的特性（pH 6.8、47.3 mg/L N、7.5 mg/L P、

可忽略的有机碳浓度）和爱荷华大学发电厂的数据，我们提出了一个全面的方案

来处理 1 MGD 污水，同时通过微藻培养利用烟气排放中的碳（图 12.7）。 
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图 12.7 微藻光生物反应器处理 1 MGD 化肥厂污水及电厂烟气 CO2封存示意图处理过程

（净化、PBRs 和最终净化）及生物质收获 

污水通过初级净化、能够进行生物质回收的垂直增强 PBR 和最终净化步骤

进行处理，位于同一地点的发电厂（889800 m3/d；12% CO2）向 PBR 供应 CO2。

生物质脱水和干燥是通过离心和滚筒干燥实现的。首先使用两个矩形净化器降低

进水固体浓度，每个尺寸为 12 m×4m×4m、水力停留时间为 2.4 小时 (Metcalf & 

Eddy, 2003)。然后将净化器流出物送入 PBR，在那里通过 S.obliquus 去除氮和磷

（干生物质组成：50.7 ± 0.1% C、6.44 ± 0.04% N、1.0 ± 0.1% P）(Molitor & Schnoor, 

2020)。PBR 系统旨在满足一般污水处理流出物 P 的排放要求，1.0 mg/L；而该系

统几乎不存在 N 源限制，最大培养密度为 2 g/L (Acién et al., 2012)。设计的固体

停留时间和水力停留时间分别为 6.7 和 1.6 天。因此，PBR 需要 6100 m3 的工作

容量，且最终净化池的生物质回收速率为 20.5 g/L（流速 310 m3/d）。 

为了达到 27 m3/m2/d 的表面溢流率，最终净化池的直径为 14m，侧水深度为

3.7 m，因为微藻具有相对较快的整体沉降速率，0.058 m/min（测量的整体沉降

速率为 1 m/min，调整后微藻沉降速率占生物量沉降速率的一小部分）。在这种情

况下，高浓度 EPS 促进了批量沉降，这对高效的生物质收获是有利的。对沉降生

物质进行收获（90 m3/d），而不是回收到 PBR 中，随后在两台处理能力为 4 m3/d ，

每天运行 11 小时的离心机中进行离心脱水(Tredici et al., 2016)。离心机产生约 20%

的固体微藻糊，然后通过四个滚筒干燥器将其干燥至约 5%的固体(Tang et al., 

2003)。 

流入：

化肥厂

污水

1 MGD

47.3 mg/L N

7.5 mg/L P

初级净化

两个12m×4m

4米深的装置

HRT：2.4h

发电厂烟气

889800 m³/d

12.0% CO2

500 ppm SO2

气体排放

11.7% O2

0 ppm SO2
最终净化

批处理速率：0.058 

m/min

直径：14 m

侧水深：3.7 m

多重垂直生物反应器

STR：6.7 d

容积：6100 m³

生物量：2 g/L

HTR：6.7 d

占地面积：47000 ㎡

CO2封存：4550 kg/d

离心

两个 4 m³/d

操作要求：11 h/d

滚筒干燥

4个Φ=3m, 

L=9m

1840 kg/d 生物量

Xe ≈ 0 mg/L

Qe = 3700 m³/d

Xr ≈ 20.5 g/L

Qr = 310 m³/d
Xh ≈ 20.5 g/L

Qh = 90 m³/d
Xd ≈ 200 g/L

Qd = 9.2 m³/d

Xs ≈ 0 mg/L

Qs = 80 m³/d

出水

5.6 mg/L N

1.0 mg/L P
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该处理方案的出水浓度为 5.6 mg/L N 和 1.0 mg/L P，干燥微藻生物质的产生

速率为 1840 kg/d，CO2封存速率为 4550 kg/d。 

微藻非常适合处理高浓度硝酸盐污水，无需补充碳源，这通常对其他微生物

来说具有挑战性(Pinar et al., 1997)。幸运的是，有成千上万的二次生活污水来源，

其中一些与排放 CO2 的发电厂位于同一地点。除了市政污水，低有机碳和高氮浓

度的工业和农业污水（如炸药厂污水、化肥厂污水、农业径流和灌溉回水）将成

为微藻培养基的战略选择(Ji et al., 2018)。然而，某些污水中的重金属和病原体污

染可能会阻碍用于动物饲料的微藻生产。 

12.4.2 温室气体和土地占用 

根据反应器中微藻生物质的碳封存率，CO2 的使用速率为 4550 kg/d。然而，

由于烟囱排放率和 CO2 浓度超过了 PBR 的容量，微藻的 CO2 封存率仅占流入

CO2 总量的 2.4%。可以通过提高生物质生产或增加种植量来提高利用率。将表

12.1 中的结果与图 12.7 中的结果进行比较，值得注意的是，简单地封存 1 MG 污

水常规处理产生的温室气体所需的种植面积明显少于使用微藻 PBRs 处理 1 

MDG 污水所需的资源。 

与提议的微藻处理方案相关的温室气体排放量是根据文献值估算的，单位过

程的能源需求包括：入口污水泵送（140.2 kWh/d）、初级沉降（15.5 kWh/d）、PBR 

混合、模块泵送、气体输送和循环（934.4 kWh/ha/d）、生物质回抽（42.3 kWh/d）、

最终沉降（15.5 kWh/d）、离心（9.5 kWh/h）和滚筒干燥（5.1 kWh/kg 藻类）(Goldstein 

& Smith, 2002; Tang et al., 2003; Tredici et al., 2016)。假设电力由爱荷华大学发电

厂提供，预计温室气体排放量为 0.244 kg/kWh CO2-eq（一次燃料：烟煤；二次燃

料：石油、天然气和生物质）(eGRID, 2018)。考虑到电力使用和 CO2封存，建议

方案的预计温室气体净排放量为-1080 kg/d CO2-eq（-1160 kg/d CO2，-1150 kg/d 

SO2、5.8 kg/d NOx、1.2 kg/d CH4 和 0.16kg/d N2O）。虽然微藻生物质中只会积累

24 kg/d SO2（一种间接温室气体），但剩余的 SO2 (1140 kg/d) 将被快速氧化并以

大约 200 mg/L/d 的速率在污水中累积，直到 SO4
2- 达到非抑制浓度 280 mg/L。如

果电力由风力涡轮机提供，温室气体排放率为 1.8 ×10−2 kg/kWh CO2 (Alsaleh & 

Sattler, 2019)，所建议方案的预计温室气体净排放量为-4300 kg/d CO2-eq。 
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根据文献来源中占地面积与种植体积比 7.7 m2/m3，相应的占地面积为 11.6 

英亩，这是由 A4F-AlgaFuel, S.A.设计的用于处理水泥厂烟气的垂直加强 PBR 系

统的值，该系统的全尺寸处理容量为 1300 m3 (Torzillo & Chini Zittelli, 2015)。虽

然整个处理系统中 PBRs 占地面积较大，但 PBRs 以外的系统也被计入占地面积

/培养体积之比中。随着微藻污水处理技术的进步，可以预见的是，通过提高养分

吸收率，设置最佳 HRT 和 SRT，单位面积生产力将显著提高。 

12.4.3 微藻终端产品 

由于化石燃料的使用和产生 CO2 的工业过程不太可能在不久的将来终止，

因此必须通过其他方式减少排放。可以通过微藻吸收 CO2 进行资源回收，产生的

生物质可用于生物燃料、肥料、商业化学品或饲料(Khan et al., 2018; Rebolloso-

Fuentes et al., 2001; Silkina et al., 2019)。一些自养微生物会减少用于生物合成的

CO2，包括微藻，它也是蛋白质的来源(Matassa et al., 2016)。此外，可以回收发

电厂或工业过程的废热以维持有利的培养温度（15-35°C）(Gassan et al., 2010)。 

在这种情况下，S. obliquus 的生物质特性为微藻衍生产品的各种有益使用提

供了选择，这些产品的销售可能会抵消该脱碳技术的成本。当 H:C 计量比分别为

0.15:1 和 0.14:1，用控制气体和模拟排放 CO2 培养微藻的生物质能量含量相当。

这些结果表明，整个生物质的能量含量相对较低，如果未经加工，将更适合用作

动物饲料而不是用作燃料/原料。如果将生物质作为能源，在控制条件下和模拟

排放下生长的每克生物质将分别产生 1.76 和 1.92 g CO2。相对较高的 N:C 值意

味着将生物质进行堆肥变成肥料的速度较慢。在控制条件下培养的 S.obliquus 的

蛋白含量（46.6±0.8%）超过大豆（40.3±0.6%），模拟排放条件下生长的 S.obliquus

的蛋白质含量为（31 ± 0.8%），明显更低。然而，在模拟排放条件生长的 S.obliquus

富含赖氨酸和蛋氨酸，具有作为反刍动物饲料添加剂的价值。 

这项工作的目的是克服种植和收获障碍，以生产适销对路的微藻生物量，并

在全尺寸设备处理中去除烟气中的污染物（CO2、SOx 和 NOx）。从而能源密集型

肥料和淡水资源的使用将减少，污水处理成本将被抵消，温室气体排放量将减少，

同时生产可持续的生物质产品。 
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12.5 结论与展望 

自然处理系统可有效吸纳污水系统或受污染生态系统中的有害污染物和营

养物质，同时提供脱碳机会（表 12.3）。如前所述，NTS 运行所需的机械或技术

投入很少，因此在经济准入和温室气体排放方面优于化学或能源密集型处理方法。

此外，植物修复、微藻培养和人工湿地具有生产可销售的生物质终端产品的潜力。

相对于陆地植物，微藻培养以更快的速度进行，因此在与传统微生物处理工艺操

作条件相同时（单独的 HRT 和 SRT；定制条件以提高养分吸收率），它在污水处

理行业可能具有快速脱碳的最大潜力。将 NTS 与常规污水处理相结合是一种有

吸引力的方法，可以改善污水处理性能，满足更严格的氮和磷排放要求，同时通

过光合作用捕获碳。 

将自然处理系统整合到传统的供水和污水处理中，可以进一步与流域管理相

结合，以减少水务公司的碳足迹，最终实现“净零排放”的目标。图 12.8 展示了一

种流域综合管理方法，通过监测水循环以降低成本和减少温室气体排放、恢复土

壤碳、提高水质并在补充含水层的同时节约用水。小型分布式水处理设施和污水

处理厂安装了传感器，以持续监测系统的状态，这与 One-Water 概念相一致。NTS

被整合到供水和污水处理中，以实现碳封存，吸收多余的营养物质和生物降解异

种有机化学品。 

 

图 12.8 流域综合管理法 

图例

微粒

继电器

星型闸门

卫星 积雪传感器
飞机巡视作业

雨量计网络

电池塔

排水口监测

水质传感器

装有导航仪的污

水处理厂

小型分布式

处理设施

绿色屋顶

装有导航仪的下

水道系统

森林传感器群

气象塔

流量摄像机

农业传感器阵列

垂直取样管

河岸传感器群

地下水位

地下水

遥测

水质传

感器

雷达测速

&ADCP

土壤水分

嵌入网络

NEXRAD

雷达

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

290 
 

表 12.3 自然处理系统机理、优缺点及脱碳方法综述 

自然处理系统 机制 优点 缺点 脱碳方法 

人工湿地 

植物/藻类吸收 

蒸腾 

光解 

微生物降解 

有许多适合的植物种类 

微污染物去除 

不适合大型城市 

占地面积大 

可能引发物种入侵 

植物/藻类吸收 

生物质和沉积物固定 

泻湖 
微生物降解 

藻类对 N，P 的吸收 

低成本 

简易的设计和装置 

操作技能要求低 

可能造成地下水污染 

污泥积聚 

难闻气味 

处理效果有限 

藻类吸收和沉淀 

有时适得其反: 释放 CH4  

微藻培养 
植物修复 

碳封存 

快速的碳固存和养分消耗 

可销售的生物量 

易受污染物影响 

脱水效率低下 
藻类摄取与利用 

生物过滤 
微生物降解 

过滤 

对微量污染物的去除和降解 

可能对地下水产生积极影响 

微生物处理变得专业化 

污染浓度过高时效果不佳 

工业废物的昂贵运维成本 

生物堵塞 

无碳封存：温室气体排放可

能与常规污水处理类似 

植物修复/土地应用 
根际生物降解 

植物吸收 

低成本，绿色 

美观 

碳封存 

提高土壤肥力 

降低毒性 

GW 监测，但不需要排放许

可证 

占地面积大 

处理周期长 

污染物对树木、草地有潜在

毒性 

植物吸收为木质生物量，根

系翻转将有机碳固定到土壤

中 
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13.1 引言 

目前，可持续技术已被广泛探索和开发，以通过化学、电化学、光化学和生

物技术方法捕获 /固定和利用 CO2，同时降低能耗或使用绿色能源 (Centi & 

Perathoner, 2009; Kondratenko et al., 2013)。厌氧消化（AD）是在没有游离氧的情

况下有机废物的细菌发酵过程，支持产甲烷菌生产 CH4 并用作燃料(Yu et al., 

2021)。由于复杂底物生物降解过程中涉及各种生物联合体和不同的副产物，CH4

的生产由乙酸营养产甲烷和氢营养产甲烷两种主要途径决定。重要的是，氢营养

产甲烷菌可以利用乙酸化产生的 H2 将 CO2 转化为 CH4。然而，由于 H2 对产乙酸

菌的敏感反馈，H2 通常不会在系统中积累太多。 

最近，电化学 CO2 还原已发展成为一种用来活化和转化稳定的 CO2 分子的

有效方法，该方法由从阳极到阴极的电子流驱动(Jhong et al., 2013)。值得注意的

是，阴极表面的 CO2 还原反应始终需要特殊高效的催化剂。目前微生物电催化

CO2 还原作为一种可持续的降碳技术，具有广阔的前景，该技术充分利用了 CO2

衍生的化学商品(Bajracharya et al., 2017)。CO2 的生物催化还原使用多种功能的

微生物来实现碳减排。在阳极侧，生物电子可以被产电菌从污水中的废弃有机物、

废弃生物质中收集；阴极可以为微生物群落提供 H2 和电子，微生物群落可以直

接利用 CO2 作为最终的电子受体进行代谢，生产高附加值的含有一个或多个 C
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的化学物质，如 CH4、乙酸等。鉴于此，学者已经研究了由各种功能细菌通过电

子转移来加速和调节碳循环的过程。 

碳循环作为地球上重要的自然过程之一，由大量的生物体参与，其中不同种

类的微生物在有机物降解、能量利用和生物合成等方面共同发挥作用。不同类型

的物种相互作用，互惠共生，表现为两个或多个生活在附近位置的不同物种相互

依赖以获得营养、保护和其他生命功能(Kouzuma et al., 2015)。电催化产甲烷（EM）

的高效种间通讯过程，已被证实是通过在合成菌群中以电流形式的直接种间电子

转移（DIET）来完成的(Kouzuma et al., 2015; Lovley, 2017b)。通常，该过程的一

个典型例子是在电化学增强厌氧消化加速 CH4 生产的集成系统中发现的，其中

通过减少当量的 H2 或电子来还原 CO2 是产电菌和氢营养产甲烷菌共生体系中的

主要减碳路径(Rotaru et al., 2014b)。研究者开发了不同类型的外部施加电压的电

化学增强型厌氧消化系统(Huang et al., 2022)，提升了微生物系统的稳定性(Liu et 

al., 2016c; Cai et al., 2019)、产气量(Cai et al., 2016b; Liu et al., 2016b)和对低温的

适应(Liu et al., 2016a)。已有研究观察到电流和 CO2 通过电催化产甲烷过程直接

生物转化为 CH4 (Cheng et al., 2009)。 

研究表明外部能量可以为微生物生产提供动力(Lovley, 2011; Lovley & Nevin, 

2013)。EM 只需相对较低的能量输入（0.2-0.8V）即可实现污水或废物中的 CO2

减少和 CH4 回收，同时在耦合厌氧消化系统时增强对有机物的降解(Cai et al., 

2016b)。但是，能源消耗始终是靠电力输入，而在农村或偏远地区的长期系统运

行中，电力输送受到限制(Wang et al., 2020c)。因此，可再生能源为电催化产甲烷

过程提供动力，这对于其广泛应用至关重要。太阳能被认为是满足全球能源需求

的最可行的选择之一，因为它具有可用性，并且每天照射地球的太阳能巨大

（120000 TW）(Kamat, 2007)。然而，天然太阳能是一种昼夜间歇性电力，这是

一个需要克服的问题。利用可再生能源发电可以减少 CO2 排放，还可以通过化学

形式储存电力来缓解太阳能只能间歇性发电的现有挑战。 

13.2 电催化产甲烷过程中的碳转化和电子流 

CH4 形式的能量回收被认为是通过厌氧消化实现污水处理厂（WWTP） 中

能源及碳中和的有前景的方法(Silvestre et al., 2015)。在污水处理厂中，污水中的
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大部分有机物将转化为沉积在污泥相中的生物质。污泥消化将成为污水处理厂生

产 CH4 的主要的甚至唯一的途径。生物源 CH4 通常由厌氧生物反应器中的产甲

烷菌对有机底物进行厌氧消化产生。 

通常，厌氧消化系统中产生 CH4 的两条途径分为氢营养型和甲基营养型，这

取决于使用 CO2 还是甲基化合物作为主要碳源(Thauer et al., 2008)。复杂有机物

经水解发酵变成小分子物质，如长链脂肪酸、单糖、氨基酸等，再转化为短链脂

肪酸，以便乙酸营养型产甲烷菌利用。同时，在产酸发酵和产乙酸过程中会产生

H2。为了防止对产乙酸菌的抑制，厌氧消化系统中通常只需要非常低的 H2 压力。

去除 H2 的细菌，包括氢营养型产甲烷菌、同型乙酸菌等，必须快速消耗 H2 以保

证消化过程持续进行(Appels et al., 2008)，这是生产甲烷高效生产的关键限速步

骤之一。EM 为从有机废物流中提高 CH4 产量提供了新的选择。除了厌氧消化过

程生产甲烷，EM（CO2 到 CH4 的生物电化学还原）也被认为是一种新的 CH4 生

产的生物途径(Cai et al., 2021)。 

EM 过程发生在具有大量 H2 或电子的环境中，例如产氢发酵罐、阴极表面

或导电载体，产甲烷菌可以通过各种途径将 CO2 直接或间接还原为 CH4。首先，

氢营养型产甲烷菌的生物电化学过程可以通过以 H2 为电子载体的介导电子转移

来增强。在厌氧消化系统中，发酵过程产生的 H2 较少，压力较低；而更多的 H2

可以通过电化学反应（在阴极催化剂下析出 H2）或生物电化学过程（由能够接

受固体阴极电子的产电菌产生）进一步供应到阴极上（式(13.1)），并被氢营养产

甲烷菌消耗以产生 CH4（式(13.2)）(Villano et al., 2010)。理论上，氢气的产生需

要阴极电位达到−0.41 V vs. SHE，但由于各种电化学损失，实际需要更低的负电

位(Wang et al., 2020b)： 

 22 2H e H+ −+  →   (13.1) 

 2 2 4 24 2H CO CH H O+ +→   (13.2) 

其次，EM 也可以在没有电子载体的情况下直接进行。一些氢营养产甲烷菌

（例如甲烷杆菌属）可以直接从阴极接受电子，并在阳极产生的质子参与下将 

CO2 还原为 CH4（方程式 (13.3)）(Lohner et al., 2014)。此过程需要-0.24 V vs. SHE 

的阴极电位： 
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 2 4 28 8 2CO H e CH H O+ −+ + + →    (13.3) 

第三，除 H2 外，电流和 CO2 通过阴极电合成衍生的一些其他有机化合物（如

乙酸盐、乙醇、丁酸盐、琥珀酸盐等）也为产甲烷菌提供了更多可用的底物

(Steinbusch et al., 2010)。在阴极，产乙酸微生物（例如，Sporomusa ovata）合成

的乙酸盐（方程式（13.4））(Nevin et al., 2011)随后可以被乙酸营养型产甲烷菌转

化为 CH4（方程式（13.5））(Jiang et al., 2013)，而其他化合物需要通过种间电子

转移进行共代谢： 

 2 2 ceH CO+  → A tate   (13.4) 

 4 2ce CH CO+A tate →   (13.5) 

与厌氧消化产甲烷相比，EM 有着独特的碳转化和电子流动路线。由于涉及

电化学过程，电催化产甲烷中的碳转化路线更加多样化，这通常有利于系统的稳

定。此外，有机底物降解和 CH4 生产在不同区域分开，更容易为敏感的产甲烷菌

创造有利的微环境。 

在厌氧消化中，不同微生物种群之间的电子传递通常是通过中间产物（电子

载体）进行的，这种传递是隐性的和自发的。在 EM 中，外部电压就像一个泵，

从源（有机底物）中提取电子，并将它们输送到产品（CH4）中。由于外部电压

和电路的存在，部分电子流被强制发生，过程更清晰，这大大提高了系统的可监

测性和可控性。鉴于上述原因，EM 在克服厌氧生物反应器中常规产甲烷途径的

不利因素和提高 CH4 生产效率方面具有巨大潜力。 

13.2.1 参与碳转化的功能群落和基因 

电化学增强的厌氧消化反应效率主要取决于某些微生物细胞外电子传输的

能力(Yu et al., 2021)。首先，阳极上成熟的生物膜在有机物生物降解中能够高效

地进行电子收集(Wang et al., 2020a)。这些系统中常见的产电细菌的功能（例如，

Geobacter、Shewanella 和 Desulfovibrio）与 c 型细胞色素基因有关；此外，尽管

只有单一底物（如醋酸酯）的培养，微生物仍然可以发育出相对较高的功能和系

统多样性。例如，在所有基因类别中，与底物降解相关（碳降解和碳固定）的功

能基因占比为 15-25%，而与复杂碳利用相关的功能基因占所有检测基因的 10%
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左右(Liu et al., 2010)。各种碳降解基因，包括淀粉酶、木聚糖酶和内切几丁质酶，

在反应器中存在很大差异。相应地，具有高库仑效率和能量收集（H2产率）的生

物反应器利用多种复杂碳源的能力也是最大的。据报道，库仑效率与群落组成（r 

=0.84, P =0.025）以及 COD 去除、碳降解（r=0.84, P = 0.035）与群落结构之间存

在显著相关性(Liu et al., 2010)；而阳极上的碳降解群落与阴极端产物的相关性不

显著。 

当反应器中进行底物（葡萄糖）发酵时，具有高度多样性的功能基因参与复

杂的碳降解过程，包括纤维素、半纤维素、木质素、淀粉、果胶和几丁质碳降解

基因(Varrone et al., 2014)。通过细胞色素基因检测发现阳极生物膜中存在更多的

微生物，例如来自 Geobacter metallireducens 的用于金属还原的细胞色素，参与

有机污染物氧化的 Bradyrhizobium sp.、来自 Geobacter sulfurreducens 的

OmcA/MtrC、Shewanellasediminsis、S. oneidensis、S. amazonensis、S. loihica 和 S. 

pealeana。这表明能量回收率最高的反应器需具有更多的（总量）细胞色素基因。

同时，还检测到了含二磷酸核酮糖羧化酶、一氧化碳脱氢酶和丙酰辅酶 A 羧化

酶固碳基因相关的微生物。例如，来自 Roseiflexus sp.、Nitrobacter hamburgensis、

Chloroflexus aggregans 的丙酰辅酶 A 羧化酶基因。此外，部分检测到的细菌是未

经培养的，例如检测到来自未经培养的细菌（实验室克隆）产生的一氧化碳脱氢

酶（CODH），以及二磷酸核酮糖羧化酶。 

对比乙酸和葡萄糖，尽管使用复合碳比使用单一碳源可以检测到更高的功能

多样性，但一个综合的群落结构应该能基于各种底物都得到很好的发展。所有主

要功能类别的基因表明，微生物群落能够执行各种各样的功能。值得注意的是，

群落功能的可变性不光与产电菌的存在有关，因为一小部分碳降解功能可以通过

发酵的非产电菌以及与其他细菌的共生关系实现。因此，细胞外电子传递途径对

反应器中的产甲烷群落结构具有重要影响。施加电压增加了氢营养型产甲烷菌的

相对丰度，而不是乙酸营养型产甲烷菌。在开放式的反应器中，乙酸营养型产甲

烷菌存在相对较高的丰度；而在封闭式反应器中检测到能够利用 H2产生 CH4 的

6 个 菌 属 ， 包 括 Methanobacterium 、 Methanococcus 、 Methanoculleus 、

Methanocorpusculum、Methanospirillum 和 Candidatus Methanoregula，但只有一

个属的 Methanosarcina 被定义为乙酸营养型产甲烷菌。 
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13.2.2 电化学调控下甲烷生产过程的有机转化 

由于 EM 极具前景，一些研究人员最近开始关注以电化学干预作为辅助强化

手段来提高厌氧生物反应器的 CH4 生产能力。厌氧消化工艺无论是在技术方面

还是理论方面都非常成熟，在 CO2 固定的技术市场中占据主导地位。然而，厌氧

消化很容易受到不利因素的影响，例如不适宜的温度、非中性 pH 或有毒抑制剂。

当遇到环境变化时，CH4 的生产效率可能会发生剧烈波动。在厌氧消化生物反应

器中，能量流动和碳转化是在封闭系统中自发进行的，缺乏直接的外部干预。这

导致难以快速构建系统中的正常秩序（例如系统启动或从崩溃中恢复）或在 CH4

生产系统不稳定时对其进行有效调整。相比之下，微生物电催化过程能够通过外

部电能输入对有机物降解途径进行定向干预，这可以成为厌氧消化的有效补充。

因此，研究者提出了一种电化学增强的厌氧消化工艺，以期综合这两种技术的优

点，为碳固定提供更理想的工艺选择。 

自 2006 年 Willy Verstraete (Pham et al., 2006)提出电化学增强厌氧消化的概

念以来，已经有许多研究工作验证耦合技术的可行性。据报道，通过引入微生物

电催化过程可以提高 CH4 的生产性能和厌氧消化系统的稳定性(Malaeb et al., 

2013; Wang et al., 2022b)。最近的研究分析了这些潜在促进作用的机制，研究者

认为厌氧生物反应器中的微生物群落分布和碳转化途径受到生物电化学过程的

正向调节(Guo et al., 2017a)。在复杂的厌氧环境中施加电压有利于降低电极电位，

通过提供额外的 H2 可以促进氢营养产甲烷菌的生长，从而为厌氧和兼性种群创

造合适的栖息地(Wang et al., 2009)。电化学的影响包括即时的直接贡献和长期的

间接影响（如影响启动阶段厌氧群落的分布）(Liu et al., 2016c; Zhao et al., 2015)。

一些研究通过测序技术揭示，外部电压作为一种积极的生长条件或选择性压力，

对微生物群落结构具有显著的调节作用。特别是，外部电压会导致产电微生物和

氢营养型产甲烷菌的增加(Liu et al., 2016b)。 

除了影响微生物群落分布外，外部电压还可以对厌氧系统中的有机物降解途

径产生积极影响。根据我们案例中对葡萄糖消化过程的电子平衡分析（图 13.1）

(Guo et al., 2017a)，在没有电化学调节的厌氧消化系统中，葡萄糖氧化得到的更

多电子被转移并最终被存储在丙酸盐和丁酸盐（34.9%）中。其中，氢营养型产

甲烷菌不受限制，但由于乙酸营养型产甲烷菌的数量相对较少，因此很少进行乙
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酰化产甲烷过程，只有少量乙酸被转化为 CH4（3.6%）。发酵产物（丙酸、丁酸、

甚至醋酸）中电子流的浪费导致产 CH4 性能不理想。然而，在生物电化学的调节

作用下，更多的电子从葡萄糖转移到 H2（23.4%）和乙酸盐（48.6%），而不是丙

酸盐和丁酸盐，并且生物电解反应在乙酸盐和 H2 之间创造了额外的途径，大约

10.6%总电子通过电路电流从乙酸转移到 H2 中，这缓解了乙酸营养型产甲烷菌

数量不足的限制，从而使得 CH4 产量显著增加。 

 

图 13.1 有/无电化学调控下葡萄糖消化的电子平衡分析(Guo et al., 2017a) 

电化学对厌氧降解过程的影响很大程度上取决于电极的电化学效率（如电流

密度、阴极催化效率等）和系统的复杂性。一般来说，通过各种方法（如增加电

极面积、使用高效电极材料、优化反应器配置等）提高电极的电化学效率（电流

密度），会促进生物电化学反应的电子流在总电子流中的比例以及电化学对沼气

生产的直接贡献(Wang et al., 2017)。提供简单的底物（如醋酸盐和乙醇）有利于

建立高效的阳极生物膜，从而获得良好的电化学处理性能。然而，以复杂的化合

物（如污水或污泥）作为底物，生物膜群落和厌氧消化过程变得更加复杂(Zhang 

et al., 2011)。电极呼吸细菌的相对丰度和电子转移效率普遍低于使用醋酸盐的体

系，这可能削弱了电化学对厌氧消化过程的影响(Zhang et al., 2011)。 

无电化学调控 电化学调控

葡萄糖 葡萄糖

丙酸盐&丁酸盐
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氢
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甲烷生产通常是可溶性底物厌氧消化的限速步骤，产甲烷菌是产生 CH4 的

功能性微生物群落中最重要但也是最脆弱的成员。事实上，厌氧消化技术的许多

瓶颈（如滞后时间长、稳定性差）最终都可以归结为产甲烷菌的高灵敏度和缓慢

生长。考虑到电化学对产甲烷菌生长和代谢的积极作用，引入电化学元件可能是

解决厌氧消化系统存在问题的可行方案，可能在开发有机废物流处理的碳中和工

艺中发挥更大的作用。 

13.3 基于电化学增强的厌氧消化系统促进 CH4生产 

13.3.1 厌氧消化系统中的氢源产甲烷途径 

厌氧消化的典型途径包括以下步骤：水解、发酵、产乙酸和产甲烷(McCarty 

& Smith, 1986)。污水处理厂中的废弃活性污泥（WAS）被视为微生物的聚集地。

细胞裂解将是进行深度厌氧消化的第一步，即需要对微生物释放的有机物进行适

当的预处理。化学、物理和生物预处理方法都可以进行细分。超声波技术通常用

于机械地破坏细胞壁。采用双频超声波对活性污泥进行预处理，在发酵阶段可以

产生更多的挥发性脂肪酸（VFA）(Wang et al., 2018)。 

VFA 的积累将抑制发酵微生物的活性，而发酵微生物和产甲烷菌之间的共

生（或共养）将VFA转化为CH4，从厌氧消化过程中逸出 (Lopez-Garcia & Moreira, 

2020)。发酵过程将产生 VFA 作为最终产品，供产乙酸菌和产甲烷菌使用(Ziels et 

al., 2019)。目前，产甲烷菌有八目，分属于三个门(Lyu et al., 2018)。新的产甲烷

菌不断被发现，显示出产甲烷菌的多样性。然而，由于底物对产甲烷菌的限制，

厌氧消化中产甲烷菌的代谢类型很少是单一的。通常，H2/CO2 和乙酸盐被用作生

产 CH4 的底物，产甲烷途径分为氢营养型和乙酸营养型。尽管自然生态系统中存

在甲基营养型产甲烷菌，但其丰度较低，导致在厌氧消化反应器中受到的关注较

少。 

用于活性污泥厌氧消化的不同类型产甲烷菌中，氢营养型产甲烷菌以 H2 作

为电子供体，CO2 作为电子受体，能够调节系统中的 H2 含量。发酵微生物需要

将 NADH 氧化为 NAD+，NAD+的再生确保了糖酵解的完成；而 H2 的积累会在

热力学上影响 NAD+的再生，因此 H2 是敏感因子(Stams & Plugge, 2009)。发酵阶
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段 H2 的生成机制也为暗发酵 H2 的生物制备研究提供了新见解。然而，在最近的

生物电化学研究进展中，结合暗发酵和微生物电解实现了从葡萄糖生产 H2 的突

破(Varanasi et al., 2019; Wang et al., 2020b)。事实上，氢营养型产甲烷菌捕获 H2

作为 CH4 生产的前体，因此，CH4 被认为是混合系统中的固有产物(Wang et al., 

2009)。 

最近，研究者提出了一种电化学增强厌氧消化的混合模型，以加快处理活性

污泥（WAS），提高 CH4 的生产速率(Liu et al., 2016b)。析氢电极为氢营养型产甲

烷菌提供了一个独特的生态位，能够持续地供应 H2。研究者开发了一种电化学

增强的新型厌氧消化反应器，并测试其用于处理活性污泥来生产 CH4的性能。通

过引入电极提高了 CH4的生产率，厌氧消化性能接近对照组的 3.2 倍。基于电子

平衡分析，对照组 CH4 产量和引入电流贡献之和与增强型系统的 CH4 产量高度

一致。电流值最高可达 12 mA，高于实验室规模的生物电化学反应器。进一步建

立了电化学增强厌氧消化系统的产甲烷动力学模型，结果表明，添加 1.4 倍葡萄

糖培养液可提高 CH4 的产率(Guo et al., 2017a)。厌氧消化系统的电化学增强型配

置会影响 CH4 生产性能。在我们之前的研究中，较高的阴极/阳极比率也提高了

CH4 的产率（提高了 56-180%）(Guo et al., 2017b)。此外，在以葡萄糖作为阴极

底物、以醋酸盐作为阳极底物的连续模型中，独立阴极也提高了 CH4的产量(Cai 

et al., 2016a)。电化学增强的厌氧消化系统为加速活性污泥处理以生产 CH4 提供

了一种有前途的方法。这对厌氧消化系统很有价值，因为较长的污泥停留时间是

其实施的瓶颈，而提高 CH4 产率使得生产等量的 CH4 时污泥停留时间缩短。 

13.3.2 产甲烷过程中阴极生物膜中微生物群落演化 

在电化学增强的厌氧消化模型中，氢营养产甲烷菌将在阴极生物膜中占主导

地位，这一点已通过我们的研究得到证实(Gao et al., 2021; Perona-Vico et al., 2019; 

Siegert et al., 2015)。这一发现与我们最初的假设及以往研究一致，氢营养型产甲

烷菌的生长将在 H2 的存在下受到激发。甲烷杆菌属是丰富的属，其中氢营养型

产甲烷菌在阴极工作。此外，在阴极生物膜中还发现了兼性乙酸营养型产甲烷菌

以及产乙酸菌。因此，研究者提出了在阴极产 CH4 的假设，一方面，氢营养型产

甲烷菌会接受来自阴极的 H2/电子来产生 CH4；另一方面，产乙酸菌会消耗阴极
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中的 H2 以产生乙酸，供给乙酸营养型产甲烷菌（图 13.2）。 

 

图 13.2 阴极甲烷生成途径的假设(Cai et al., 2016b) 

事实上，根据先前在电极上纯培养产甲烷菌的研究结果，阴极上生成 CH4 的

理论可以修改为从电子流到产甲烷菌产生 CH4的直接途径。最初，第一份报告由

Derek R. Lovley 等人 (Rotaru et al., 2014a)提供，C14 标记的 CH4 可以由

Methanosaeta 和 Geobacter 共培养产生，并证明 Methanosaeta 能够直接从

Geobacter 接受电子。这一发现引起了人们对 DIET 的极大关注(Rotaru et al., 

2014a)。研究者随后培养了一种不含氢化酶的甲烷球菌突变体作为工作种，证实

了不依赖 H2 的直接电子转移 (Lohner et al., 2014) 。此外，研究证实

Methanosarcinales 可以在阴极上执行多种模式的电极相互作用（氢化酶介导和游

离胞外酶非依赖性模式）(Rowe et al., 2019)，这拓展了阴极上潜在的电子转移机

制。最近，研究发现一种明确的Methanobacterium YSL和Geobacter metallireducens

的共培养基可以通过 DIET 机制进行生长(Zheng et al., 2020)。产甲烷菌的主要类

型被认为有能力获得细胞外电子来产生 CH4 (Gao& Lu, 2021)。因此，产甲烷菌中

DIET 的存在比我们预期的更广泛。 

尽管研究发现纯培养能够直接从阴极获取电子，但微生物电解辅助厌氧消化

的电子转移通常发生在由不同物种组成的生物膜内。有两个问题需要注意：第一，

为什么在生物膜中总是以 Methanobacterium 或 Methanobre ibacter 为主，而不是

Methanosaeta 或 Methanosarcina，尽管它们都可以利用来自阴极的 H2/电子；其

次，DIET 是否会支持生物膜的整体性能。进一步的研究表明，由于质子的快速
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消耗，阴极的微环境不同于本体溶液(Cai et al., 2020)。mcrA 测序技术为产甲烷

菌的物种分类提供了更高的分辨率，在极碱性微环境（微米级）下，嗜碱性产甲

烷菌是在阴极富集的甲烷杆菌属(Cai et al., 2018a)。因此，极端条件可能会导致特

殊产甲烷菌的富集，例如甲烷杆菌属。在混合培养基中，H2 首次被证实是发酵微

生物与产甲烷菌共生体系中的电子载体，甲酸盐被发现可作为 H2 的替代品，且

具有极高的效率(Stams & Plugge, 2009)。新型 DIET 被证实是一种电子载体，最

近的一项研究表明，在互养菌属的 e-pili 和地杆菌的 IV pili 共同存在时，DIET 可

以作为多样化共生培养的一种机制选择(Walker et al., 2020)。一项模型研究表明

甲酸盐在互养过程中的电子转移可达 317×103 e- cp-1 s-1，其 DIET 能力为 44.9×103 

e- cp-1 s-1，高于 H2 调节过程 (5.24 × 103 e- cp-1 s-1) (Storck et al., 2016)。显然，甲

酸盐将是电子转移的理想介质，但这通常不是合成的主要途径，因为甲酸盐在热

力学上可逆地生成 H2 (Cai et al., 2020)。而且，没有细胞色素的产甲烷菌的生长

受到甲酸盐的限制，由于 H2 仍然是产甲烷菌利用辅酶 F-420 依赖的甲酸脱氢酶

的中间产物，甲酸盐依赖的产甲烷菌将失去在自然环境中与其他对 H2 需求较低

的产甲烷菌竞争的优势(Thauer et al., 2008)。在典型的厌氧消化反应器中，H2 仍

然是互养细菌和产甲烷菌中电子转移的主要载体。 

在我们随后的阴极生物膜测试中检测了 H2 (Cai et al., 2020)。明显的 H2 浓度

梯度表明它是甲烷生产过程中的阴极电子载体。同时，使用循环伏安法（CV）测

试与微传感器耦合，测定了 H2 对总电子转移的贡献的半定量结果。令人惊讶的

是，只有不到 50%的电子会通过 H2 传输，因此，DIET 可能对阴极甲烷生成有显

著贡献。根据最新的研究进展，细胞外电子传递途径广泛存在，不仅涉及菌毛、

黄素、细胞色素，还涉及 exDNA、囊泡、细胞外聚合物（EPS）(Liu et al., 2020; 

Lovley, 2017a; Saunders et al., 2020; Xiao et al., 2017)。氢-自由电子途径也可能包

含多种载体，而不仅仅是直接电子转移，这仍需要进一步研究。 

13.3.3 电化学增强厌氧消化系统中的微生物网络 

在电化学增强的厌氧消化反应器中，具有细胞外电子转移能力的微生物群落

成为发酵细菌（FB）和产甲烷菌之间的连接桥梁(Liu et al., 2016b)，即通过电子

转移开发出多种途径从碳降解生成 CH4（图 13.3）。当施加高电压（例如，>0.5V）
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(Liu et al., 2010)和在阴极上使用高效金属催化剂(Liu et al., 2019)，例如 Pt/C、改

性 Ni 时(Cai et al., 2018b; Wang et al., 2019)，H2 作为重要的阴极产物之一被明显

检测到。可以通过施加电压确定 H2 的产生速率(Wang et al., 2009)，并对产甲烷菌

产生很大的间接影响。此外，随着运行时间的延续 CH4 产量逐渐增加，这说明了

系统中产甲烷群落的实质性发展。利用 H2 的群落可以在阴极生物膜中充分发展，

产生乙酸和 CH4，然后通过扩散的 H2作为电子载体改变悬浮溶液和阳极群落(Cai 

et al., 2016b)。 

 

图 13.3 通过细胞外电子传递途径加强氢营养源甲烷生成 

    原来的电极生物膜与发酵群落相互作用，建立了一个新的电活性群落系

统，很快就加入了产甲烷菌，从而形成一个复杂的群体网络（图 13.4）(Liu et 

al., 2016c)。据报道，生物电化学群落高度富集与 Proteobacteria (~60%) 和

Firmicutes (20-30%) 相关的功能微生物，它们进行底物降解和电子转移，在复

杂的碳利用方面具有巨大潜力，是进行胞外电子转移的核心群落。它们应该在

碳循环中发挥了非常重要的作用，因为据报道 Firmicutes 可能与阳极呼吸细菌

存在共生关系(Zhang et al., 2011)。代表性厌氧发酵细菌占整个群落的 1-10%，

由 Citrobacter（Gammaproteobacteria 类）、Macellibacteroides（Bacteroidia 类）

组成，Clostridia 的两个属（Proteiniclasticum 和 Sedimentibacter）经过发酵后

富集并成为优势菌种。Proteiniclasticum 负责降解蛋白质以产生乙酸(HAc)、丙

酸(HPr) 和异丁酸(iso-HBu) (Zhou et al., 2018)，其丰度为 6%。丰度为 5-7%的
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Macellibacteroides 可以代谢各种碳水化合物以产生 HAc、HBu 和 iso-HBu 

(Jabari et al., 2012)。Citrobacter 和 Sedimentibacter 属可以在产酸和产乙酰过程

中降解有机物以产生 VFA 和 H2。与原始的阳极生物膜群落相比，一些与污泥

发酵过程连接的细菌会发生改变。在以污泥发酵液作为进料的所有一体化反应

器中，Clostridia 类的四个属（即厌氧菌、乙酸杆菌、厌氧菌和梭菌）均减少。 

 

图 13.4 产酸菌、电呼吸菌和产甲烷菌构成的微生物网络 

产甲烷菌在所有综合系统的生物膜中得到发展。同时，污泥中发酵细菌的丰

度可以显著提高，但乙酸营养型产甲烷菌数量却有所下降(Wang et al., 2019)。尽

管阳极微生物和产甲烷菌在乙酸利用方面存在底物竞争，但在具有足够碳源底物

的各种条件下，阳极生物膜中都可以富集产甲烷菌；而在连续施加电压的情况下，

阴极生物膜中的氢营养型产甲烷菌将进一步富集，丰度增加(Cai et al., 2019)。包

括 Methanocorpusculum, Methanosphaerula，Methanoregula，Methanospirillum, 

Methanobacterium 和 Methanobrevibacter 在内的微生物与阴极的 H2 生成有关，

H2 为厌氧条件下的氢营养型产甲烷菌提供有利的底物。具有高析氢反应（HER）

活性的生物阴极材料将影响生物群落结构和产甲烷途径。高 HER 倾向于选择 H2

而不是电子进行甲烷生产。因此，同样可以选择具有 HER 能力的阴极优势微生

物，通常包括氢营养型甲烷杆菌和甲烷螺旋菌(Ferry et al., 1974; Rotaru et al., 

2014a)，甲烷杆菌不仅能将 H2 直接转化为 CH4，还能利用电子生产 CH4 (Cheng 

氢

污泥发酵

生物质
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酵离子

厌氧消

化系统
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et al., 2009)。 

13.4 太阳能生物电化学系统驱动 CO2甲烷化 

13.4.1 太阳能间歇供电提升生物电化学性能 

有一系列研究报告称，连续直流电驱动会影响微生物的细胞生长和代谢行为。

因此，大多数研究关注于施加电压的调节作用(Ding et al., 2016)。例如，在双室

电化学增强型厌氧消化反应器中采用 0.8 V 外加电压时，CH4 的产率最高，为

0.052 m3 CH4·m
-3 reactor·d-1 (Ding et al., 2016)。在另一项研究中，观察到电极生

物膜的微生物群落在有无电极电位存在的情况下发生变化，在开路的情况下，功

能基因的比例较高(Liu et al., 2010)。总之，这些结果提供了一个线索，即通过持

续的电力给微生物代谢提供过量能量，会危及生物电化学系统的整体性能。 

最近，另一种用于促进生物能源回收或污水转化的间歇性电力驱动模型表现

出令人意想不到的性能。在单室微生物电解槽中，工作一天休息一天的间歇电源

供应模式实现了更高、更稳定的苯酚去除效率(Ailijiang et al., 2016)。周期性断开

电源的长期运行可以显著降低 BES 的内阻，提高 COD 去除效率和 H2 回收效率

(Cho et al., 2019; Hussain et al., 2018)。当进一步考虑太阳能的固有性质时，即它

存在昼夜间歇性，同时也存在潜在的限制，间歇太阳能驱动发电也可以有效地促

进生物能源回收，同时进行污水处理。Wang 等人 (2020c, 2020d)证明了自然太阳

光作为一种昼夜间歇性电源，可以有效提高污水中 CH4 的产生，并调节细胞色素

c 的电子转移蛋白，该研究揭示了太阳能对电化学增强厌氧消化的潜在影响。

Wang 等人(2022a)进一步开发了天然太阳能供养的微生物，将 CO2 还原为 CH4，

从而实现有效的碳捕获。综合比较了其他报道中 EM 通过生物阴极将 CO2 还原

为 CH4 的结果（表 13.1），可以很容易地得出结论，在这样的系统中膜普遍存在，

更高的外加电压促进了阳极的水裂解，而不是有机物的氧化。此外，含碳产物（即

CH4）的电流（即库仑）效率与还原产物的生产速率之间存在不协调，这意味着

能源投资没有完全用于 CH4 生产，从而造成另一种名义上的资源浪费。进一步考

虑其他外部操作参数控制，例如电极修饰、温度和 pH 控制等对系统性能的影响，

但不可否认的是，天然太阳能供电的 EM 在利用绿色间歇式驱动力回收生物能源

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

309 
 

方面仍表现出相当大的竞争力。 
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表 13.1 微生物电催化产甲烷的碳捕获甲烷生产速率比较 

接种株/培养液 a 

反应配

置和运

行模式 

温度

(℃) 

阴极 

材料 

外加电压

（V） 

无机碳源

/conc.(molL-1) 

电流密度

（Am-2） 

CH4生产速率

(mol CH4m-3 

reactord-1) 

电流到

CH4效率 
参考文献 

填充床生物膜反应

器产生的厌氧污

泥，以脂肪酸和醇

的合成混合物为养

料 

直流 

批式 
35 碳纸 

阴极电位 

-0.75 V vs. 

SHE 

CO2/足量 

阴极电流密

度  

-0.69 

0.173±0.026 76±7 
Villano et al.  

(2010) 

活性污泥 
直流 

连续 
30 石墨毡 

阴极电位  

−0.55 V 

vs. NHEb 

HCO3
-/0.06 3.8 0.268 51.3 

Van Eerten- 

 Jansen et al.  

 (2012) 

富含活性污泥 
直流 

批式 
30±1 碳毡 

阴极电位 

-0.95 V vs. 

SHEb 

CO2/足量 3.37 0.024 89.2 
Jiang et al.  

 (2013) 

富含破碎厌氧颗粒

污泥 

直流 

连续 
37±2 石墨毡 

阴极电位 

-0.70 V vs. 

SHE 

HCO3
-/0.024 3.0 0.35 

84.3 

(库伦效率) 

Xu et al.  

 (2014) 

由地层水和醋酸钠

供给的嗜热微生物

燃料电池阳极室的

流出物 

直流 

批式 
55 碳布 

阴极电位 

-0.5 V vs. 

SHE 

HCO3
-/0.03 0.175 0.233 93 

Fu et al.  

 (2015) 
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接种株/培养液 a 

反应配

置和运

行模式 

温度

(℃) 

阴极 

材料 

外加电压

（V） 

无机碳源

/conc.(molL-1) 

电流密度

（Am-2） 

CH4生产速率

(mol CH4m-3 

reactord-1) 

电流到

CH4效率 
参考文献 

厌氧污泥 
直流 

连续 
31±1 石墨毡 

阴极电位 

-0.7 V vs. 

SHE 

HCO3
-/0.06 2.9 0.464 73 

(Van Eerten- 

 Jansen et al.  

 2015) 

海洋岩自养甲烷杆

菌类太古菌菌株

IM1 

直流 

批式 
21 石墨棒 

阴极电位 

-0.6 V vs. 

SHE 

CO2/足量 
阴极电流密

度 -0.5 
0.0134 

80 

(库伦效率) 

(Patil et al.  

 2015) 

富氢营养型产甲烷

菌培养物 

直流 

批式 
22±2 多孔碳毡 

阴极电位 

-0.8 V vs. 

SHE 

CO2 

(1.65 atm) 
Ca.15 0.03± 0.015 

39 

(库伦效率) 

Dykstra and  

 Pavlostathis  

 (2017) 

厌氧污泥 
TCc 

批式 
30 

热处理不锈

钢 毡

(HSSF)、不

锈 钢 毡

(SSF)、石墨

毡(GF) 

3.5±0.3 HCO3
-/0.06 7.1 

HSSF: 12.86 

SSF: 9.19 

GF: 15.72 

HSSF: 60.8 

SSF: 56.9 

GF: 69.4 

Sangeetha  

 et al. (2017) 
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接种株/培养液 a 

反应配

置和运

行模式 

温度

(℃) 

阴极 

材料 

外加电压

（V） 

无机碳源

/conc.(molL-1) 

电流密度

（Am-2） 

CH4生产速率

(mol CH4m-3 

reactord-1) 

电流到

CH4效率 
参考文献 

厌氧混合污泥，包

括来自造纸工业废

水处理厂的颗粒污

泥和来自市政污水

处理厂的污泥 b 

直流 

批式 
30 颗粒活性炭 

阴极电位 

-0.58 V 
CO2/足量 35 4.3 66 

Liu et al.  

 (2018) 

厌氧污泥 
直流 

连续 
30 石墨颗粒 2.8±0.1  35 4.1 67  

一个全尺寸、扩大

颗粒污泥床反应器

处理淀粉污水后的

活性污泥 

直流 

连续 
30±1 碳毡 

阴极电位 

-1.0 V vs. 

Ag/AgCl 

HCO3
-/0.06 

2.442 

±0.484 
0.24±0.05 44.27±4.01 

Yang et al.  

 (2020) 

   
中性红色改

性碳毡 e 
  

7.622 

±1.436 
1.39±0.17 

58.90±11.4

7 
 

   

蒽醌 - 2,6 -

二磺酸盐改

性碳毡 e 

  
4.377 

±1.230 
0.84±0.24 60.88±4.01  
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接种株/培养液 a 

反应配

置和运

行模式 

温度

(℃) 

阴极 

材料 

外加电压

（V） 

无机碳源

/conc.(molL-1) 

电流密度

（Am-2） 

CH4生产速率

(mol CH4m-3 

reactord-1) 

电流到

CH4效率 
参考文献 

产生 CH4 的单室微

生物电解池的流出

物 

直流 

批式 
30 泡沫镍 

恒电势： 

阴极电位 

-0.9 V vs. 

Ag/AgCl 

HCO3
-/0.048 

CO2/足量 
1.47 2.68 25 

Mao et al.  

 (2021) 

    

恒电流： 

电流密度 

2.14 Am-2 

 2.14 4.91 36  

    
恒压： 

1.98 V 
 3.23 12.05 90  

产生 CH4 的单室微

生物电解池的流出

物 

SC 

批式 

无 pH 控

制 

25±2 Pt 涂层碳布 
1V（太阳能

供电） 
HCO3

-/0.164 17.3 5.47±0.29 
211.13±3.8

9 

Wang et al.  

 (2022a) 

a 对于双室系统，接种体具体指的是阴极。 

b 阴极电位 vs. SHE(标准氢电极)或 vs. NHE(正常氢电极)。 

cTC 指由中间的一个阳极室和面对两个阴极室组成的三个室。 
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13.4.2 间歇电场介导互惠种间电子转移 

生物电化学系统中涉及的电子传递机制已被广泛地解析，主要发生在生物电

极上；然而，浮游微生物群与 CO2 还原生成 CH4 过程的相关性及其对该还原反

应的贡献通常被忽视，而且机制尚未得到很好的揭示。本体溶液中 EM 的主要电

子转移途径可分为两类：(i)间接种间电子转移（IIET），其进一步细分为载体介导

的 IIET（i-IIET），例如 H2 和甲酸盐作为电子载体(Cai et al., 2020)；电子穿梭介

导的 IIET（e-IIET），例如通过可溶性电子穿梭（如 H2）在物种之间进行电子扩

散交换(Lovley, 2017b)；(ii) DIET。 

Wang 等人 (2020c)开发了天然太阳能 EM 用以从污水中回收 CH4，并证明

太阳能间歇驱动模式显示出明显更高的 CH4 产量、电子转移和能量回收效率（图 

13.5a）。此外，分子生态网络（MEN）分析结果表明，电活性微生物（EAMs）

在三个位置（生物阳极、生物阴极和悬浮液）上发挥着举足轻重的作用，并且与

产甲烷菌有很强的电化学交流（图 13.5b）(Wang et al., 2020d)。此外，氢营养型

产甲烷菌，主要是 Methanobacterium 和 Methanobrevibacter 属，在生物电极中表

现出更多的正向联系。相反，以 Methanosarcina 为主的乙酸营养型产甲烷菌在生

物电极上表现出更多的负向联系。对于产乙酸菌，本体溶液中的正连接较低，生

物电极中的正连接较高。发酵菌（FB）具有降解有机物的能力，与附着在生物阴

极上的产甲烷菌和产乙酸菌关系密切。本体溶液中 EAMs、产甲烷菌、产乙酸菌

和 FB 之间的连通性更加复杂多样，呈现出明显的共生、合作或竞争关系。总的

来说，电极生物膜中微生物具有更积极的联系，而浮游微生物群落则表现出相反

的联系。因此，无论是阳极中的微生物群落还是本体溶液中的微生物群落，都与

碳源转化密切相关，而生物合成 CH4 的阴极相对独立，基本依靠电子传递与阳极

和悬浮液建立连接。 
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图 13.5 (a)由手动开关(A 组)或自然太阳能(B 组)和连续电场(C 组)施加的间歇电场驱动的单

腔无膜生物电化学系统示意图。(b)分别在阳极生物膜、阴极生物膜和本体溶液中将来自功

能微生物菌群的 OTUs 的分子生态网络(MEN)可视化。每个节点代表一个 OTU(种)，不同

颜色和形状的节点表示特定功能属的类别：电活性微生物(天蓝色椭圆)、产甲烷菌(黄色圆

形矩形)、产乙酸菌(粉色菱形)和厌氧发酵菌(紫色三角形)。红色边表示两个独立节点之间

的积极相互作用，而绿色边表示消极相互作用(修改自 Wang et al., 2020d) 

13.5 挑战与展望 

捕获和利用 CO2 生产气体/液体能量是获得增值商品和减缓大气中 CO2 上升

的一种有前景的方法。生物电化学 CO2 还原是通过细胞外电子转移还原稳定 CO2

分子的有效途径，可通过外部能量输入加速这一过程。种间电子转移提供了多种

方法来加强氢营养型产甲烷菌活性以减少 CO2。此外，互惠关系通常是在特定的

微生物伙伴之间建立的，这些伙伴能够通过使他们的互动更有效和更健壮的机制

来相互感知。 

在特定生态位上促进微生物生长和微生物生化反应仍有广阔的潜力。氢营养

型产甲烷菌的生长速度（倍增时间 4-8 小时）比乙酸营养型产甲烷菌

（Methanosaeta，倍增时间 5-7 天）更快(Wu et al., 1992)。在 DIET 的帮助下，使

用不同底物（乙酸盐、丙酸盐、丁酸盐、长链脂肪酸、甘油、蛋白质、葡萄糖和

淀粉）可以支持氢营养型产甲烷菌以较高速率生长(Tang et al., 2015)。一些物种，

氢

污泥发酵

生物质
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加

电
压

间歇式供应直流电

电源接通

电源关闭
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阳极 阴极

电
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例如 Methanothrix，只能通过 DIET 过程将 CO2 还原为 CH4。来自 DIET 的低电

势电子可能会改善 Methanothrix 物种的生长，打破只能以醋酸盐作为唯一底物的

限制(Wang et al., 2016)，这进一步增强了土壤和沉积物中 Methanothrix 的活性

(Lovley, 2017b)。 

随着高效（生物）材料的发展，CO2 还可以用于化学、生物或物理用途（基

于碳捕获和利用的生物能源，BECCU）。一种新型的混合微生物光电化学系统可

以提高微生物在阳极氧化污水中有机物的能力(Lu et al., 2020)。一种集成了选择

性单原子镍催化剂的纳米线硅光电阴极上(Si NW/Ni SA)，实现了将 CO2 还原为

CO。与 H2 类似，CO 也是用于微生物产品生产（CH4、乙酸盐等）的合适底物之

一。在未来，由 DIET 衍生的具有导电性能的高效生物膜（生物）材料可能被开

发出来，用于高效的 CO2 生物捕获和利用技术。此外，这类技术可以减少污水处

理厂的碳排放，为限制碳排放做出贡献(Mallapaty, 2020)。 
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第十四章  污水热能 
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14.1 引言 

政府、电力公司、公共机构和私营公司开始制定目标并将计划付诸行动，以

减少其足迹。值得庆幸的是，可再生能源发电和电网级电池储能的成本现在与基

于化石燃料发电的热电成本相比具有竞争力，预计到 2030 年热电使用量将会下

降（见第 2 章）。这种电网级发电的趋势，以及电池的其他创新，正在促使历史

上其他能源密集型的社会需求，如私家车，通过电气化符合低碳能源发展趋势。

与电力不同，用低碳能源替代天然气和其他化石燃料提供室内供暖和热水，并没

有出现类似规模的趋势。然而，室内供暖和热水的能源消耗是巨大的。就规模而

言，参见下图 14.1，该图显示，在美国大部分地区，住宅总能耗的一半以上用于

室内供暖和热水。在美国东北部等温带气候地区，甚至超过三分之二的家庭总能

耗专门用于室内供暖和热水。同样，大多数住宅消费的天然气也用于室内供暖和

热水。 
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图 14.1 住宅能源消费总量和天然气消费总量中用于室内供暖和热水的比例 

（源自 US Energy Information Association, 2018） 

电阻加热和热泵应用是目前严重依赖上述燃烧加热系统的两种过渡替代方

案。通过电阻加热，100%的电能输入转化为热输出，使本地系统的性能系数（CoP）

达到 1。基于热泵的系统通常可使 CoP 达到 2-6 的范围运行，这很大程度上取决

于所连接热源的温度和质量流的特性。热泵之所以能达到这样高的效率水平，是

因为它们被用于将热能从本地热源转移到用户（即住宅或办公空间），而不是从

一次能源本身产生热量。图 14.2 说明了与电阻加热相比，使用热泵可以实现的

减排范围，以及水源热泵如何用单位一次能源提供的单位热量（或制冷量）使系

统达到最佳 CoP。图 14.2 中总结的所有系统都是基于电的加热系统。因此，如

果电力由 100%可再生能源生产，那么所有类型的电加热系统都将是低碳的。图

中显示与电阻加热相比，基于热泵的系统减少了电能消耗的负担。 

东北部 中西部 南部 西部 太平洋

住宅总能耗中用于供暖和热水的比例

住宅天然气消费中用于供暖和热水的比例
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图 14.2 根据向电网供电的发电厂的类型构成，计算得到使用热泵系统实现的 CO2减排范

围 

为了实现深度脱碳，基于化石燃料燃烧的室内供暖和热水系统的转变是必要

的。此外，在建筑群环境中需要比单个建筑系统更高的系统级效率。因此，在接

下来的几十年中，全球主要城市需要新一代现代区域供暖（DH）和区域能源系

统（DES），将建筑物（即需求或负荷）与非一次热能（即热源）进行连接和耦

合。联合国环境规划署（UNEP）气候、能源和无害环境技术政策部门的官员 Lily 

Riahi（2015 年）认为，现代区域能源是许多城市向可持续供暖和制冷过渡的最

有效方法，可以提高能源效率，并提高可再生热能的共享。丹麦等国家已将现代

区域能源作为其能源政策的基石，以实现使用 100%可再生能源的目标。同样，

中国等其他国家也在探索高水平风力发电与区域供暖之间的协同作用。就像由更

多（但更小）分布式发电厂组成的现代电网汇集可再生电力输入一样，现代 DH

和 DES 将热源连接到一个环路，该环路分配热能以满足所接用户的能量负荷需

求。城市的能源需求占全球总量的 70%。同时，城市提供了支持和维持现代 DH

和 DES 所必需的人口密度和经济增长潜力。显然，人口密度高的地方也会产生

大量污水。图 14.3 显示，除其他来源外，污水基础设施的公共投资，可为校园或

区域规模的 DH 或 DES 提供本地热源，为社会提供增值服务。 

电阻加热

空气源 (CoP=1.5)

空气源 (CoP=2.5)

水源 (CoP=3)

水源 (CoP=6)

生产1 MW-hr热的CO2排放/英镑

100%天然气 天然气和可再生能源1:1混合
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图 14.3 现代区域能源系统示意图，其中各种非一次热能与一个公共系统结合使用，为终

端用户提供低碳供热（和冷却） 

14.2 污水作为热能来源 

污水可能温度较高。商业和工业排放、住宅热水淋浴、洗碗、洗衣机和其他

器具将很多热量排入污水中。沿着建筑环境内的行进方向，随着到拦截器的横向

距离增加，产生的污水质量体积也在增加。在高密度的城市地区，最有可能建立

起校园和区域规模的能源系统，向下水道排放热能的速度可能超过散热速度，从

而为热能回收提供了一个非常有利的初始温度（Ti）。在更远的距离上，下水道

中的污水温度接近周围土壤的温度（地质交换），这仍然比周围冬季的空气温度

要高。图 14.4 显示，冬季与环境空气温度相比，污水温度相当高，从热能传递的

角度来看，它具有回收潜力。图 14.4 显示在这种气候地区（宾夕法尼亚州费城），

冬季气温的移动平均值在-7-4°C（20–40 F）。在同一时期，拦截器中污水的移动

平均温度为 16–21°C (61–70 F)。相反，夏季在某些 DES 中，环境空气温度高于

污水温度，使得下水道成为吸收热能（即制冷）的场所。 
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图 14.4 下水道水温和环境空气温度，下水道连接于上斯古基尔河东部拦截器，费城水务

局(Kohl, 2019) 

通过某些热能交换方式（即换热器或直接热泵），可使用以下等式估算从污

水或处理过的污水中传递的可用热量： 

 × × TQ m c= △   

其中，Q 是热传的递量（W）；m 是水流速度（g/sec）；c 是水的比热容（4.186 

J/(g℃））； T△ 是在传热过程中的温度降，等于 Tf-Ti(C)。 

例如，假设热交换器的温度降为 4°C，从 378.5 万升/天（mld）的污水流量

中传递的热量为： 

 
43.8 1000g 4.186

× × ×(17 13 ) 733
sec

L J
Q C C kW

L g C
= − =

−
  

在本例中，系统会产生 733 千瓦 (kW) 热量。图 14.5 显示可以从拦截器、

提升站或处理厂污水中回收的热量范围。由于水较高的比热容和污水相对有利的

初始温度，因而可以传递相当数量的热来满足室内供暖和热水需求。 

温
度

°（
F
）

空气温度 污水温度
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图 14.5 可回收热量的范围(MW)是 DH/DES 接入点处的流速及与热交换器或热泵接触时的

温度降 dT 的函数。对于环境回路 DES，2°C 的 ΔT 是合理的，对于使用直接热泵的 DH

系统，4°C 的 ΔT 是合理的上限。本文列出两个现有的 DH 系统，以供参考。 

14.3 污水热能回收与现代区域能源系统的集成 

区域供暖系统早在 19 世纪就已经出现了，一些早期的城市系统至今仍在运

行。例如曼哈顿蒸汽运营系统为大约 3,000,000 纽约市民提供服务，法国巴黎城

市供暖公司系统为大约 500,000 户家庭供暖。早期的 DH 系统（第一代和第二代）

产生蒸汽或高温（接近 100°C），并通过管道网络将热量分配给相连的建筑物。

这些系统的高温需求意味着它们依赖于化石能源的燃烧，例如过去的煤炭或今天

的天然气。在 20 世纪 70 年代和 80 年代，热电联产（CHP）和垃圾发电项目开

始集成到这些地区和校园规模的能源系统中。与原始蒸汽系统相比，这些系统的

效率更高，且温室气体排放量更低。第四代区域和校园规模供暖系统的运行温度

比上一代系统低得多，它允许将低品位热源作为能源进行利用，为 DH 回路做出

贡献。安装这一代 DH 系统的主要目的是抑制 CO2 排放。热泵传输和热能放大使

城市污水（原始污水或处理过的污水）能够用于热能回收。图 14.6 为使用污水拦

热能输出，MW

原始废水或最终出水流量，百万升/天（MLD）

Skøyen供热厂，奥斯陆的，挪威

产能为30 MW的DH系统，服务于约13,000套公寓

东南福溪社区NEU，温哥华，加拿大

产能为4 MW的DH系统，服务于534,000 ㎡的住宅和商业混合区
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截器的 DH 系统的图示。在该图中，一个校园公用设施与拦截器相连。位于校园

公用事业工厂的热泵从通过的污水中提取热量，并将热量转移到二次热水循环中，

通过泵循环热水，将热量传输给终端用户。 

 

 

图 14.6 第四代 DH 系统的示意图，该系统由污水拦截器提供热源，并为地区建筑物供暖

和提供热水 

第四代区域和校园规模供暖系统的出现，比上一代系统要求的热水温度低得

能源效率/

温度水平

一代：STEAM

混凝土管道中的

蒸汽系统，蒸汽

管网

二代：IN SITU

加压热水系统

重型设备

大型“原位”电站

三代：

PREFABRICATED

预绝缘管道

工业化小型变电站（同

样绝缘）

计量和监测

四代：IN SITU

低能源需求

智慧能源（能源、分配和消费的最佳组合）

双路DH

直流电网

局部区域供热

蒸汽存储器

煤炭废料

热存储器

煤热电联产

油热电联产

煤炭废料

区域供热

能效

生物质热电联产

工业盈余

热存储器

气，废料，油，煤

热点联产废物

焚烧

光伏、潮汐、风力发电

数据中心

季节性热存储器

大规模太阳能

地热

大规模太阳能

未来能源来源

生物质转化

双向区域供热，超市

区域制冷管网

生物质热电联产

冷存储器

集中式区域制冷厂

中心热泵

区域供热

低能耗建筑

发展

（区域供热迭代）/

阶段性可获取的最好技术

工业盈余

热存储器

建筑热交换器

家用热水热泵

建筑热需求

建筑热交换器

热水（50-60℃）
污水

下水道拦截器

热的污水

集中利用厂

（带主热泵）
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多，允许使用低品位的热能来源，如污水热能，供应 DH 和 DES 循环(Lund et al., 

2018)。 

鉴于第四代系统在低碳运行方面性能不足，第五代区域能源系统（DES）可

以在更低的温度下运行，并寻求为校园提供全年低碳供暖和制冷（也称为生态循

环）。这些系统基于环境温度循环运行，通过建筑物网络全年循环温水。例如，

在冬季，该回路可能会将主回路中的 17°C 水循环到每个建筑物，热泵从回路中

提取和放大热量。在混合建筑建成环境中，一些建筑可能会做相反的事情，即热

泵将热量回送（例如，数据中心）到回路中以供其他建筑提取和利用。在夏季，

循环可能在 22°C 条件下进行，并且在每个建筑物内，热泵都将热量回送至循环

网络。在整个过程中，拦截器中的污水根据需要成为系统级热量的汇或源，以平

衡系统的整体需求。图 14.7 显示了一个使用污水拦截器作为热源的 DES 示例。

在校园公用设施内，污水通过热交换器，与环境循环回路进行热交换。每个建筑

物中的二级循环根据建筑物的需要利用本地热泵输送或吸收热量。在建筑环境中，

诸如此类的 DES 可以对建筑群进行极其高效和低碳的供暖和制冷。如果需要在

极冷或极暖时期提供峰值容量，可以在校园公用设施中安装空气源或地源热泵

（参见图 14.2）。 

 

图 14.7 第五代 DES 示意图，该系统热源来自污水拦截器，并对地区建筑物进行供暖和制

冷。热量交换经由污水到中央公用事业厂的独立环境回路实现。 

家用热水热泵

建筑根据瞬时冷却或加热要求吸收或排出热量

每个公寓中的立式热泵

环境回路

下水道拦截器

污水热的污水

集中利用厂

实验室盈余热量

实验室地下室的中央热泵
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重要的是，如果需要冷却，则不需要额外的中央设备或管道，因为公寓热泵

以反向循环进行工作；它是将能量排放到回路中，而不是从回路中吸收能量。与

并行安装中央加热系统和中央冷却系统相比，这可以节省成本。 

14.4 污水热能回收技术的可行性评估 

城市已建成的环境包括数十年来在污水输送和处理基础设施方面的公共投

资。当然，这项基础设施投资的主要目的是管理和处理污水，以保护公众健康和

环境。然而，从高水平的技术角度来看，这些对输送大量低品位热能的地下城市

网络的公共投资有可能为纳税人带来更多的环境效益，这些网络可以为当地提供

热源，并为更广泛的城市或区域脱碳目标做出贡献。在规模上，当与第四代或第

五代地区或校园规模系统相结合时，原始污水和最终流出物可以满足大量的城市

室内供暖需求。一项全国性的综合调查估计，从英国污水和处理过的污水中每年

可回收大约 183 亿 kWh 的热量，这可满足该国 3.6%的供暖需求(Wilson & Worall, 

2021)。 

对于给定的应用或场地，有必要评估来自污水的热能对于满足或匹配建筑需

求的潜力。评估必须考虑建筑能源需求概况，并将其与污水（或流出物）热能的

昼夜和季节性概况进行比较。建筑能源需求与污水流中可回收热能的叠加有助于

确定供需匹配度。图 14.8(a)提供了建筑能源需求模型（eQuest 软件，能源部）的

全年逐小时输出示例。该模型结合了当地气象数据、建筑细节信息和节能处理情

况。图 14.8(b)根据初始污水温度（Ti）和拦截器中估计的干燥天气流型，提供了

附近拦截器传热能力的叠加图。在此示例中，与附近拦截器耦合的校园 DES 可

以满足几乎所有的供暖需求和大约三分之二的夏季制冷需求。泵的用电需求可以

通过电网或原位光伏来满足。水源热泵的 CoP 有助于降低系统的整体电力需求。

冬季取暖的天然气需求已降至最低。 
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图 14.8 校园建筑能源需求的模型输出(a)和附近污水拦截器回收的热能叠加(b)。红色为季

节性供暖需求，蓝色为季节性制冷需求。黄色显示了通过拦截器可满足的供暖和制冷需求

覆盖范围 

14.5 污水热能回收的应用 

据估计，全球有超过 500 个从污水中回收热能的应用案例(Schmid, 2008)。

这些装置的规模因建筑规模而异（例如，∼500KW），而其他的如挪威奥斯陆的

Skøyen 供热厂，热回收能力为 30 MW，有助于当地污水处理行业实现脱碳。

Skøyen 供热厂为更大的城市区域能源做出贡献，估计每年可提供 1.3 亿 kWh 的

热量，相当于满足 13,000 套公寓的供暖和热水需求。 

不列颠哥伦比亚省温哥华的东南福溪社区能源公用事业公司提供了第四代

DH系统的另一个应用案例，该系统为住宅和商业建筑空间提供室内供暖和热水。

供热厂位于城市污水泵站附近的立交桥下。一个大型热泵（参见图 14.9）直接从

过滤后的污水中提取热量，并将热量传输到第二个回路中，该回路通过低碳化室

内供暖和热水将热量输送到东南福溪社区。自 2010 年该系统已开始运营，到 2019

年系统供热规模达 4MW，可为大约 5,750,000 平方英尺的住宅和商业空间供暖

和提供热水。 
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图 14.9 一个大型热泵（约 4 兆瓦）直接从过滤后的原始污水中提取热量，为东南福溪社

区（位于坎库维尔市）服务 

图 14.10 显示了该热泵如何来提取热量并提高供应回路中的温度。在图示左

侧的源回路中，温暖的污水从热泵的低压蒸发器一侧流过。在热泵循环的这一侧，

泵中的制冷剂从通过的流体中吸收热量。冷却的污水离开热泵蒸发器并返回到下

水道。然后，加热的制冷剂气体被压缩并转移到高压环境的供应回路，冷凝器中

的热制冷剂气体将热量交换到热水供应管道，附近的回流气流从热制冷剂中获得

热量，变成热水在供应管道中流出。膨胀阀将制冷剂释放回低压蒸发器一侧，开

始下一次循环并吸收热量。 

 

图 14.10 第四代 DH 系统中用于污水的热泵示意图 

冷制冷剂液体（低压） 暖制冷剂液体（高压）

可供其他用途的热水

热水供应

冷凝器：

热制冷推动热量进入温水

暖水回流

热泵

膨胀值

热制冷气（高压）温制冷气（低压）

压缩机

压缩机通过循环

驱动制冷机

通过热泵推动温的废水

温的废水

蒸发器：

冷制冷机从废水中吸收

热量

冷的废水

冷的废水回流
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位于科罗拉多州丹佛市的国家西部中心（NWC）是一个混合用途的再开发

项目，包括活动空间、圆形运动场、研究和教育空间。NWC 污水热能回收系统

为第五代环境循环 DES 提供了一个应用案例，该系统在冬季进行室内供暖，在

夏季提供部分制冷。该基地的校园公用设施额定容量为 4 兆瓦，并从基地下方的

拦截器吸收热量（或排出热量）。两根管道循环贯穿整个场地，为 11.9 万 m2 的

活动空间和研究空间提供室内供暖和制冷。 

14.6 污水热能回收的机遇与挑战 

2021 年政府间气候变化专门委员会（IPCC）报告强调世界气候正在发生变

化。要大幅减少全球 CO2 排放，就需要重新审视传统的基础设施服务，这将挑战

现状。将低品位热能纳入联网系统是减少室内供暖相关排放的一种可行手段，但

这需要开放的领导、新的政策、独特的伙伴关系和协作的商业模式。21 世纪剩余

时间内，人口的持续增长将导致许多新城市与旧城市进行填充开发、再开发和进

一步的高密度化。这些高密度的生活环境为第四代和第五代 DH 和 DES 的开发

创造了机会，这些能源系统利用了污水等低品位资源，从而实现了低碳供暖。20

世纪在下水道和处理基础设施方面的公共投资主要用于河流沿岸以及当时的工

业化地区。如今，为了适应人口和经济增长，这些以前的工业用地往往成为城市

内重新开发和高密度化的地区。这些棕地重建项目与当地气候行动和能源计划相

结合，为污水系统的潜在热能回收创造了条件。图 14.11 展示了一个总体框架，

用于开展伙伴关系、政策和技术经济评估，以确定潜在的污水热能系统是否可行。 
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图 14.11 将低温源集成到 DES 的框架示意图(Bertelsen et al., 2021) 

14.6.1 制定战略规划 

鉴于它们的性质，低温或低品位热能的回收和再利用需要独特的合作伙伴关

系和各种利益相关者的支持。已实施气候行动以减少碳足迹的城市和地方政府有

助于为这些初步讨论和最终的伙伴关系“奠定基础”。例如，2014 年纽约市承诺

到 2050 年温室气体排放量比 2005 年减少 80% (New York City Mayor’s Office of 

Sustainability, 2016)。随后，该市出台了《建筑排放法》，要求该市的大型建筑监

测排放，并投资于减少建筑排放的系统，特别是室内供暖和制冷系统(Local Law 

97, 2019)。这是一个示范指令，根据该指令，可以开发创新方法和伙伴关系，利

用当地的低温热源，创建低碳供暖系统。另一个例子是荷兰对化石天然气转型做

出的努力。根据其 2019 年气候法案，该国的供暖政策旨在大幅减少能源消耗，

包括解决荷兰超过三分之一的能耗用于建筑和家庭供暖的问题。到 2050 年，新

住宅不再允许接入燃气管网，现有住宅和建筑必须找到化石燃料的低碳替代品。

政府在制定脱碳政策时，认识到需要解决室内供暖的问题，如这两个例子所述，

这些脱碳政策有助于使最终用户的需求（例如，建筑物所有者）与当地潜在的低

品位热源所有者（例如，数据中心或污水卫生区）的资源供给联系起来。为了支

持这些更广泛的目标，污水公用事业公司可以制定下水道热回收政策，确立他们

从基础设施中回收热能的立场，以及其他技术、管理和财务要求。 

1.确定战略规划和关键

利益相关者

2.技术方案和项目识别

的需求和资源制图

3.解决与现有基础设施

兼容的技术难题

4.扶持性监管和融资框架

• 战略加热和冷却的范围和目的

• 利益相关者的识别和协调

• 供暖和制冷需求图

• 识别和评估地热、太阳能和其

他当地热源

• 建立供热/制冷供应方案

• 评估与现有建筑存量的兼容性

• 评估与现有网络的兼容性

• 解决低温源的挑战

• 所有权

• 价格

• 管理

• 融资和风险缓解

• 商业模型

能力建设和技能发展
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14.6.2 需求和资源测绘 

匹配和整合低品位热能资源与室内供暖需求的一个挑战是潜在终端用户对

热能资源的认识和接受不足。地方政府可以通过其规划部门开发空间信息来帮助

缩小这一差距，这些信息可以显示热源的地点和规模，如果适用的话，还可以显

示正在开发或规划中的指定供暖区边界。这些地图可以展示通常在城市景观中发

现的潜在低品位热源布局情况。污水处理设施和收集系统拦截器可以绘制在这些

地图上，以显示下水道网络中估算的可用热量。对于潜在的开发商或开发场地，

资源图允许开发商在早期总体规划设计阶段就考虑校园规模能源系统选项；对于

制定了明确的战略计划的城市，污水公用事业公司可以提供拦截系统和污水流的

分布制图，以提供对可用热能的深入了解。根据对化石天然气进行替代的要求，

资源分布、与可用热源的接近程度可能成为开发商对建筑场地整体效益、吸引力

和价值进行评估时的考虑因素。 

14.6.3 技术可行性 

从污水中利用潜在热能的下一步工作是对特定场地条件和基础设施进行技

术评估。在城市中的指定企业区，包括 DH 或 DES 的总体规划，可以帮助解决

许多原本可能难以解决的技术问题。TEW 的技术评估需要考虑拦截器、泵站或

其他污水资源的接入，以及污水公用事业公司的要求，即潜在系统如何以不干扰

正常运行的方式与污水基础设施连接。选址方面要考虑的其他因素是安装、操作

和维护该系统所需的通行权和地役权的相对复杂性。与当地污水公用事业公司就

潜在的污水热能利用进行协议合作，还可以创造成本分担机会，以改善污水处理

系统本身。随着场地的重新开发和污水热能回收设备的安装，合作伙伴可以抓住

机会对污水基础设施进行必要的改进，如重新调整拦截器，更换老化的基础设施，

或安装气味控制装置。技术可行性评估的过程允许所有利益相关者为整体概念做

出贡献，满足他们的需求，并在他们各自的组织内为项目提供支持。 

14.6.4 监管和融资框架 

能源系统和能源销售，即使是对于低品味的能源，也可能属于能源委员会或
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公用事业监督委员会管辖和支配。如果是这样，可能需要豁免或修改法规，以允

许这种类型的现代供暖系统，而不是围绕化石能源公司和服务建立的治理结构和

政策。鉴于其潜在的重要性，了解并在必要时解决任何可能阻止 DES 和 DH 系

统的监管障碍（无论是从技术角度还是从治理角度来看）都非常重要。 

一般来说，污水系统的热能利用有三种不同的商业模式。这些商业模式需要

解决系统的整体融资、污水处理公司的合作要求，以及实体拥有、运营和向客户

收取服务费用等问题。以下是三种不同商业模式的简要示例，这些商业模式已用

于从污水加热系统中获取热能。 

14.6.4.1 特殊用途公共事业 

位于不列颠哥伦比亚省温哥华的东南福溪社区能源公用事业（NEU）的模型

是基于一个小型的特殊用途能源区，在一个已经建立的公共设施内部构建的。

NEU 是一个特殊用途的小型公用事业公司，由温哥华市拥有和运营。温哥华市

还拥有并运营下水道和附近的泵站。NEU 负责为特别指定的东南福溪社区提供

室内供暖和热水。该地区的发展需要通过契约参与 NEU。温哥华市议会每年都

会审查 NEU 向客户提供的服务的计费费率，以及其他城市服务（例如供水和下

水道）的费率。 

14.6.4.2 公私能源服务协议 

国家西部中心（NWC）的模式基于公私合作伙伴关系，其中校园向社会资本

承诺并支付服务费用，包括收回私人合作伙伴用于建设系统的初始资本支出。

NWC 管理局负责向拥有和运营该系统的区域能源合作伙伴支付能源费用。反过

来，校园内主要建筑业主与 NWC 签署运营协议，NWC 管理局会定期给这些业

主开具发票。NWC 管理局与拥有拦截器的区域污水公用事业公司签订了另一项

运营协议，该公司允许通过拦截器进行热能回收，为校园公用事业提供服务。校

园能源协议的期限为 40 年。 

图 14.12 展示了在污水热能回收方面的合作关系。在 NWC 热能回收系统的

案例中，三个协议组成了业务结构： 

（1）校园能源协议——NWC 管理局和 DES 合作伙伴之间的 40 年固定价格
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合同，为环境回路系统提供 DBFOM 服务。DES 合作伙伴是一个由工程、建筑、

金融和 O&M 服务公司组成的财团。NWC 管理局负责每月全额支付能源费用，

包括资本偿还、O&M 和更新。 

（2）运营协议——NWC 管理局和污水公用事业公司之间的运营协议，允许

使用拦截器进行加热和冷却。该协议涵盖了组织之间的运营计划，以畅通沟通渠

道、实现预期绩效。 

（3）终端用户运营协议——NWC 管理局与校园内最终用户之间的协议。

NWC 管理局每月向用户开具其部分能源付款的发票。支付额基于终端用户在总

连接容量中所占的份额加上管理费用。 

 

图 14.12 NWC 热能回收系统基础关系的一般结构 

14.6.4.3 联合运营商/业主伙伴关系 

Skøyen 供热厂是一个大型 TEW 设施，与奥斯陆市供水和污水管理局所拥有

和运营的污水排放管道相连。两台总功率为 30 兆瓦的热泵从管道内的污水中收

集热量。此外，该工厂还有一个容量为 12 兆瓦的电锅炉。该工厂从污水中提取

低碳可再生能源，转化为 1.3 亿 kWh 的热量，可满足 13,000 套公寓的供暖和热

水需求。供暖厂由 Fortum Oslo Farme 和市政府共同拥有、经营。在共同所有制

中，商业模式在经济、绩效和系统可持续性效益方面利用了共同分担责任的优势。

Skøyen 供热厂是一个更大区域能源系统的一部分。 
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第十五章  中国污水处理概念厂 

Jiuhui Qu1,2*, Hongqiang Ren2,3, Hongchen Wang2,4, Kaijun Wang1,2, Gang Yu1,2, Bing Ke1,5, 

Han-Qing Yu1,6, Xingcan Zheng1,7 and Ji Li1,8 
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China 
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of China, Hefei 230026, China 
7North China Municipal Engineering Design & Research Institute, Tianjin 300074, China 
8School of Environment and Civil Engineering, Jiangnan University, Wuxi 214122, China 

*Correspondence: jhqu@rcees.ac.cn 

15.1 引言 

在过去的几十年里，中国见证了公共基础设施的快速增长。为了保持城市和

工业的快速发展，政府和专家正在寻求解决经济发展遗留的环境问题的办法。从

2000 年到 2018 年，中国城市污水处理厂的总数增加了 10 倍，从 481 座增加到

5640 座。与此同时，政府计划在不久的将来新建数千个污水处理厂（WWTPs）。

为探索适合中国的污水处理模式，2014 年由多位学术带头人发起的中国污水处

理概念厂委员会（CCWC）成立。委员会提出了实现 21 世纪中国污水管理目标

的宏伟愿景。他们为这些未来的污水处理厂提出了一个新概念：集可持续水质、

资源回收、能源中和与环境友好于一体的处理厂，他们称之为“概念厂”。中国的

污水处理概念厂有望引领全国污水处理行业的范式转变。 

水污染控制是当前中国面临的最紧迫的挑战之一(Lu et al., 2015; Yu et al., 

2019)。在环境污染治理中，污水处理起着举足轻重的作用。中国虽然拥有世界上

最大的污水处理能力和市场，但其污水处理行业的发展历史其实很短。直到 40

年前，几起公共环境事件使得水环境保护变得紧迫，在此之前中国的污水管理几

乎是一片空白。20 世纪 80 年代，国家环保部成立，天津第一座处理能力为 26 万
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m³/天的大型污水处理厂建成。此后，伴随着经济的快速发展和城市化，城市污

水量急剧增加，由于进入下水道的工业废水越来越多，污水成分变得越来越复杂。

为了应对这些挑战，中国开始建设更加集中的污水处理厂和配套设施。到“十二

五”末期，建设速度和污水处理厂规模逐年不断增加（图 15.1）。 

 

图 15.1 2007-2017 年中国城市污水处理厂数量增长情况(Qu et al., 2019) 

中国的水环境污染也加剧了水资源的短缺，特别是在缺水情况更为严重的华

北地区。为了克服这一限制，污水回收和再利用变为一条关键途径。北京在这方

面一直走在前列，在水循环基础设施建设方面取得了很大进展。2016 年，处理能

力为 100 万 m³/天的北京高碑店污水处理厂成功升级为再生水厂，这标志着中国

污水管理从单纯的处理向再生利用的转变。但是，中国整体的中水回用率仍然很

低，中水水质比较差，主要作为景观水回用。目前，再生水在价格上仍无法与传

统供水竞争，中水回用基础设施和项目建设进展缓慢。 

经过近 40 年的快速发展，中国污水处理行业已成长为世界第一。现有市政

污水处理厂 5000 多个，日处理能力近 2 亿立方米（图 15.1）。相应地，污水处理

率大幅提高，到 2018 年达到 90%。这些污水处理厂减少了污染物排放，在水环

境保护中发挥着关键作用。污水管理模式也从单一的政府主导建设和运营转变为

政府和企业共同参与的多元体系。这种转变不仅在一定程度上减轻了政府的财政

负担，而且提高了污水处理设施的建设和运营效率。 

城市污水处理厂
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15.2 中国城市污水处理设施目前面临的挑战 

尽管取得了令人瞩目的进展，但中国污水行业以政府为主导、依附型的发展

也留下了许多问题。特别是与发达国家相比，污水处理设施的设计和运行性能存

在相当大的差距。例如，大多数处理厂的设计和运营没有考虑可持续发展的需求，

而是过分强调污染物减排，以满足严格的国家 1A 级排放标准。因此，在大多数

污水处理厂中，初级沉淀池被省略，而延迟曝气和增加额外的生物过滤被广泛采

用，这导致过度处理并显著增加能源/化学品消耗（图 15.2）。下水道系统发展滞

后，特别是在县一级，情况更加严重。因此，中国的污水管理一方面存在污水收

集不足的问题，另一方面污水处理厂的运行率较低。城市污水收集不足，加上雨

水的稀释，显著降低了污水的有机污染物浓度，这导致处理变得复杂（图 15.2）。 

 

图 15.2 (左)中国污水处理厂进水 COD 和 NH3-N 浓度的地理分布；(右)中国实施 1A 级污水

排放标准的污水处理厂比例及污水处理厂能耗强度(Qu et al., 2019) 

然而，污水中的有机物含量通常太低，这无法支持有效的反硝化。为了解决

这个问题，必须使用外部电子供体，例如甲醇。此外，污水污泥的低有机物含量

和高砂成分也阻碍了其厌氧消化，而厌氧消化是世界范围内回收生物能源的常见

做法。据估计，中国只有不到 3%的污水处理厂配备了厌氧消化模块，而且其中

很大一部分运行不良(Jin et al., 2014; Zhang et al., 2016)。因此，目前中国的污水

处理厂几乎没有能量回收，更谈不上对养分和资源的回收。如何提高中国污水处

理的可持续性仍然是一个亟待解决的关键问题。 

C
O

D
平

均
浓

度
(m

g
/L

)

电
力

强
度

(k
W

h
/m

³)

实施 1A级 标准的污水处理厂比例

电力强度

不
同

类
型

污
水

处
理

厂
比

例
（

%
）

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

345 
 

15.3 污水处理概念厂为未来的发展提供了远景和榜样 

中国污水处理行业在基础设施建设和技术创新方面取得了显著进展。但是，

随着未来持续的人口增长和城市化进程，水资源短缺将更加严重，城市生态可能

会更加脆弱。因此，污水管理的目标正在从单纯的污染物减排转向中水回用、资

源回收和水生态修复。中国最近的政策变化反映了这一点(Wang & Gong, 2018)。 

多年来，中国一直在实施末端污染控制策略，即强调污水处理和水环境修复。

然而，总体环境质量没有得到明显改善。2015 年，中国政府发布了《水污染防治

行动计划》(The State Council, 2016)，开启了水环境保护新时代，这一计划旨在

改善整体水生态环境质量，而不是简单的水质控制(Hansen et al., 2018; Holdgate, 

1987)。这意味着污染控制的范围将从污水处理厂延伸到上游污水管网及下游河

流和湿地。 

为了将污水处理厂从污染物去除场所变成能源、水和肥料生产工厂以及城市

生态的组成部分，2014 年多位来自中国顶尖研究机构、大学和政府的专家联合

提出了建设污水处理厂的计划，提出全新的“概念厂” (Jin et al., 2014)。本届中国

污水处理概念厂委员会（CCWC）设想，概念厂将在 2030-2040 年实施，践行低

碳理念，集中应用和展示已经和将要设计的全球先进技术，以充分满足中国可持

续发展的要求，并期望成为世界市政污水处理厂的标杆。几年来，CCWC 汇聚了

全球洞见，与国内多家机构建立了合作关系。开展了座谈交流、参观考察、合作

研究、方案制定、工程实践、反馈收集等工作。2015 年，CCWC 发起并主办了

以“概念厂-水未来-我的心”为主题的“城市污水处理概念厂”校园创意设计大赛。

来自全国 100 多所高校的近千名学生参加了本次比赛，有效地启发了污水处理行

业的思维，向社会尤其是年轻一代传递了新的理念（图 15.3）。 
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图 15.3 校园创意设计国际竞赛“水的未来—我心目中的污水处理概念厂” 

CCWC 成功地将污水处理概念厂付诸实践。在河南睢县完成首次实践，江苏

宜兴正在建设另一家概念厂。在不久的将来，宜兴概念厂将成为最具指导意义的

处理厂，引领污水处理厂升级为大型、可持续的处理厂。2018 年，第一个概念

厂通过公私合作（PPP）模式在河南省睢县建成（图 15.4）。 

 

图 15.4 睢县第三污水处理厂鸟瞰图和风貌 

农业示范

有机废物处理

人工湿地

海绵城市示范

办公楼&教育中心

液体处理
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建成的睢县第三污水处理厂服务于约 900,000 人口，平均污水处理能力达

40,000 m³/天（CMD）。在第一阶段，平均设计流量为 20,000 CMD。该工厂包括

一个液体处理区、一个有机废物处理区、一个人工湿地、一个农业和海绵城市示

范区、一个办公楼和教育中心。污水通过初级处理（筛网和曝气沉砂池）、初级

净化和发酵后，再经过能够生物去除营养物的步进式活性污泥工艺进行处理。次

级出水通过反硝化过滤器进行抛光并通过臭氧消毒，这对于破坏微量新污染物也

是有效的。处理后的污水通过人工湿地，补充当地的地表水体。良好的出水质量

使其有可能在工业中重复使用。 

有机垃圾处理系统的设计处理量为 100 吨/天。污水处理产生的污泥与全县

畜禽养殖场收集的粪便和农业经营的秸秆共同消化。处理厂使用了 DANAS（干

式厌氧系统）工艺，这是一种由 CSDWS 改进而来的干式厌氧消化技术。一期工

程设计处理量为 50 吨/天。有机废物处理中心的负荷率达 85%以上。共消化不仅

缓解了全县面源污染问题，而且 2020 年还生产沼气 51 万立方米、发电 438765

千瓦时和化肥 4500 吨。人工湿地、农业示范区（利用现场生产的有机肥），与海

绵城市示范区共同构成生态公园，实现污水处理与周边环境的协同保护。办公楼

设有一个现代化的控制中心和一个展示工厂所采用的处理技术的展厅。它还作为

一个教育中心，展示环境保护的重要性以及如何从污水中回收各种资源并进行有

益的再利用。 

睢县概念厂与当地有机肥厂相结合，采取“以物易物，中间留沼气”的方式，

即有机肥厂负责畜禽粪便的收集、储存和运输，概念厂生产的有机肥原料供应给

有机肥厂，生产的沼气用于发电。该方法维持了有机废物处理中心的健康运行，

实现了污泥的资源化回收和无害化利用。产品符合《中国有机肥标准（NY525-

2012）》（图 15.5）。 
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图 15.5 睢县第三污水处理厂中的物质循环 

睢县 NO.3 污水处理厂项目实现了 CCWC 制定的目标，获得了国家认可。

实现的成就包括 50%的能源自给自足（图 15.6）。 

 

图 15.6 睢县第三污水处理厂中的能源自给情况 

另一个例子是宜兴水资源回收设施概念厂（WRRF）。2017 年初至 2019 年

底，经过 5 次草稿修改，该处理厂最终由北京市政院、SUP Atelier 和 THUPDI 建

筑设计分院共同设计完成，处理厂于 2021 年建设完成。宜兴概念厂不仅将成为

水资源回收设施，还将作为一个全面的研发中心，致力于对新兴技术进行全面的

有机废物（稻草，腐烂的树叶）

水，肥料

水，肥料

现代化农业

生态公园

有机废物（园林废弃物）

能源生产 能源消费 能源自给自足

2020年8月-10月的能源消费与生产情况
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研究和验证。此次全新示范，将污染物减排工厂与能源、水、化肥生产工厂融为

一体，将成为与周边社区相结合的新型环境基础设施。希望通过宜兴概念厂，向

全社会清晰传达“污水是资源，污水处理厂是资源工厂”的理念，改变公众对污水

处理厂的固有认知。 

在宜兴建设的城市污水资源概念厂进行“三位一体”建设，由处理能力达 2 万

吨/天的净水中心、100 吨/天的有机物协同处理中心，以及一个以生产为导向的

研发中心共同组成。污水处理部分实现了卓越的脱氮除磷效率（TN<3mg/L，

TP<0.1 mg/L，表 15.1），其性价比明显优于目前的生活污水厂。有机物协同处理

中心可以处理污泥和蓝藻、餐厨垃圾和秸秆来生产能源（能源自给率>60%）和

肥料，生产型研发中心由两个最先进的试验设施组成，实时展示全球最先进的污

水处理技术（图 15.7）。 

表 15.1 宜兴市污水资源化概念厂参数 

参数 BOD5 COD SS TN NH3-N TP pH 

入水质量，mg/L 150-200 480 250 65 55 5-8 6-9 

出水标准，mg/L ＜5 ＜40 ＜10 ＜3 ＜1 ＜0.1 6-9 

 

图 15.7 宜兴市污水资源化概念厂 

在宜兴污水处理概念厂中，将设立一个创新中心，对具有巨大工程潜力的前

沿技术进行示范和商业化。这些技术将在污水处理能力为~1000 t/d 的工厂中进
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行应用和示范，打造技术应用案例。宜兴污水处理概念厂将为这些创新技术在该

行业的应用和推广提供一个良好的平台。未来几年还将设计和建造另外 4-5 个概

念厂。 

15.4 污水处理的下一个范式 

回顾中国污水处理行业 40 年的快速发展历程，既有骄人的成绩，也有无数

的失败。虽然中国污水处理基础设施基本建设完成，但还存在很多问题，包括下

水道和污泥处置设施不发达、能耗高、运行效果不理想、污水处理厂出水排放标

准与本国国情和环境保护需求衔接不力等问题，以及人与自然之间缺乏协同规划。 

中国已进入环境治理和生态文明建设时代。在此背景下，污水处理概念厂的

构思和建设，对未来具有深远的意义。许多水务公司对建设概念厂表现出极大的

兴趣和强烈的愿望。中国国家发展和改革委员会最近也发布了关于促进污水资源

化利用的指导意见，这将进一步推动污水处理概念厂的发展。 

在全球一体化背景下，中国面临新的挑战和机遇，到本世纪中叶实现碳中和

的承诺以及全球环境治理的大趋势，正在推动概念厂的持续发展。针对这些新需

求，概念厂委员会需拓宽视野，开展更广泛的合作，继续“思-行-创新”，优化建

设模式。中国力争在未来 5-8 年内建成约 100 座概念厂，这些概念厂因地制宜应

用先进技术，能力各异、特色鲜明、模式多样。这将推动产业建设形态、技术和

标准发生重大变革和升级。这些概念厂有望重塑污水行业，并引领中国和世界的

范式转变。 
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第十六章  支持水务和污水处理系统脱碳的数据科学工具 
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16.1 引言 

数据科学工具可以利用历史和当前生成的数据来报告和影响水务和污水

的分配和处理系统的监控和控制方式。尽管在工程环境系统的数据驱动建模

方面有几十年的进展，但水务和污水处理设备仍在使用基本的监测、分析方

法和控制模式。传统上，水务和污水处理模型源自对污染物去除现象的基本

理解（例如重力分离和沉降、化学和微生物动力学）。由于全规模处理设备的

规模和复杂性，少有模型能充分准确地进行过程监测和控制。相反，控制阈

值（如单个过程变量的上限和下限）是根据历史表现和操作人员对特定系统

的理解来确定正常的操作条件。这些数值是静态的，且包括一个很大的安全

系数，以考虑所有可能的水质、环境和操作条件；最终大幅降低了系统的效

率。替代这些静态、物理、数学模型的是经验、数据驱动模型。这些“智能”

模型依赖于数据集中确定的变量之间的关系，而无需根据预先储存的知识确

定这种关系。近年来，随着数据收集和存储的费用下降及数据处理速度呈指数

增长，数据驱动建模（DDM）得到了发展。然而，水务和污水处理行业尚未完全

实现这些技术进步。Manesis 等人（1998）认为限制污水处理行业采用 DDM 的

原因如下：（1）智能控制领域不发达；（2）工程师对 DDM 不熟悉。尽管科学文

献中人们对 DDM 越来越感兴趣，但由于上述的第二个原因，DDM 在水务和污

水处理系统中的全规模应用仍然受限。本章的目的是让水处理工程师熟悉

DDM 方法，以实现水务和污水处理行业的脱碳目标。 

DDM 包括统计方法和机器学习（ML）方法，虽然二者看起来很相似，

但由于目的和要求的不同，不存在一种方法比另一种方法普遍“更好”。统计
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模型本质上是概率模型，这意味着模型会自动测量不确定性。因此，当统计

模型用于分析、总结和从数据中提炼结论时，会包含一个取决于数据噪声的

误差范围。为了使这些统计模型有效，需要对数据中噪声的分布形状或变量

之间函数关系的形式（例如，线性、指数、多项式）进行假设。另一方面，

ML 模型非常灵活，可以对变量之间的非线性和复杂关系建模。它们不需要

任何抽样分布或变量之间的关系形式的假设。然而，不确定性量化不能像 ML

模型那样容易得出，不仅涉及到大量内部参数的调整，而且往往需要非常大

的样本量来拟合计算。这两种方法都可以用来实现相同的目标，并且不受特

定的流程或系统的影响，但它们在哲学上有所不同，统计模型采用随机方法，

而 ML 模型采用算法方法。Boulesteix 和 Schmid（2014）对统计模型和 ML

模型之间的区别进行了更深入的讨论。有些人可能会争辩说，与统计模型相

比，ML 模型是“黑箱”；事实上，相对于基于物理学的模型，这两种类型的模

型都是黑箱。模型中每个变量的重要性由统计模型自动提供，而在 ML 模型

中需要多一些步骤才能得到，但是这两种模型都需要一些解释来理解每个变

量对诱发因素响应的影响(Ljung，2010)。 

DDM 脱碳的目标是最大限度地减少能源消耗和低效率，最大限度地回

收资源和能源，最终减少直接和间接温室气体（GHG）排放。直接温室气体

的排放源包括有机物的氧化、生物脱氮过程的副产品以及厌氧消化（AD）和

燃烧产生的沼气。间接温室气体排放包括与电能消耗、反硝化作用的外部碳

以及污泥处理和回收相关的排放(Flores-Alsina et al., 2011)。当前仿真研究已

经建立了不同控制方案对水务和污水公用事业温室气体足迹影响的相关理论

(Barbu et al., 2017)，但都是基于对运营成本和污水水质指标的定性假设。这

是因为仿真研究只能近似但并不总是准确地表示全规模水处理厂 （WTP）和

污水处理厂（WWTP）的变量之间的真实多元关系。例如，Oppong 等人（2013）

比较了全规模 AD 和最流行的仿真模型（第二代基准仿真模型 /BSM2）

(Jeppsson et al., 2007)的输入和输出之间的 Pearson 相关系数。他们发现所有

变量对在幅度和方向上存在很大差异。此外，全规模模型输出与 BSM2 输出

不匹配，这种差异可能是由许多因素造成的，包括其他变量的影响和过程干

扰，例如进水成分的变化、某些变量的抽样不频繁，以及全规模操作范围可

能与仿真的范围不同。最终，该案例的仿真模型过于简单，无法捕捉到全规
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模 AD 过程的真实行为。Dellana 和 West（2009）比较了统计模型和 ML 模型

基于模拟的和真实的 WWTP 数据的预测性能，在哪个模型能“最优”预测出

水氮和磷方面显示了相互矛盾的结果。。虽然统计模型对某些模拟仿真案例的

预测误差较低，但 ML 模型对所有使用真实 WWTP 数据案例的预测误差最

低。最终，以脱碳为目的的全规模 DDM 必须明确面向已知会影响能源消耗

和温室气体排放的特征；然而，对于个别设备，实际影响可能难以推断。 

本章介绍的工作旨在向读者介绍可在更大的脱碳战略中使用的 DDM 方

法以及适当应用此方法的注意事项。本章分为五个部分，在 16.2 节中，介绍

了数据准备、常见的 DDM 方法和用于比较模型性能的指标。在第 16.3 节中

讨论了 WTP 和 WWTP 的单元工艺，其中第 16.2 节的方法可用于最大限度地

脱碳。在第 16.4 节中，提出了全规模实施 DDM 的建议，第 16.5 节为结束

语。 

16.2 数据科学工具原理 

DDM 主要分为统计学习和机器学习（人工智能的一个子集）；但对于脱

碳系统来说，没有一种方法可以表现得“最优”。应根据应用（即系统）、消费

者（即设备操作员、工程师、数据科学顾问）、可用数据的质量和数量以及分

析的目标（即预测、预报、优化）等关键点选择采用统计、ML 还是混合统计

-ML 方法最合适。由于统计模型和 ML 模型能够分别有效地捕获低维和高维

关系，因此混合模型在预测和预报模型中有独特优势。用于预测的混合模型

配置的例子有使用统计模型作为 ML 模型的输入(Newhart et al., 2020)，还有

预测变量的统计模型与统计模型残差的 ML 模型的线性组合(Zheng &Zhong , 

2011)。在本节中，我们将讨论开发智能水系统的重要组成部分：数据准备、

特征选择的降维、重要过程控制变量的预测、机器学习模型的优化以及确定

“最优”模型或方法的指标。开发 DDM 的过程如图 16.1 所示。 
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图16.1 DDM工作流程 

16.2.1 数据准备 

在收集用于 DDM 的数据时，需要考虑多种因素以确保数据能代表所模

拟的过程： 

（1）水质采样：由于成本、耗时或复杂的分析方法，或缺乏先进的传感

技术，在线传感器或分析仪不适用于监测所有的水质变量。然而，监管报告

（例如大肠杆菌）或性能评估（例如挥发性脂肪酸）需要其中的许多变量。

抽样方法将确定分配给样本的时间戳，以及如何汇总在线数据令其能最好地

代表采集样本数据时的环境和操作条件。用于实验室分析的典型水或固体基

质样品的采集方式包括： 

（a）抓取：分析结果仅代表采集样品时的条件。这些通常用于在环境条

件下储存样品时随时间变化的水质变量（例如生物衰变）。 

（b）时间复合：分析结果代表时间加权算术平均值，与流量无关。自动

取样器以所需的时间频率抽取一定体积的样品。聚合样本被认为代表了一段

时间内的情况。 

（c）流量复合：分析结果代表事件加权算术平均值，它取决于流量。自

动取样器抽取与水流量成比例的样品体积，高流量相对于低流量时采集的样

本量更大。聚合样本是实际污染物负荷的最佳代表，因为它同时考虑了流量

和时间。 

（d）空间复合：当水质存在空间差异时（例如混合不均匀的矩形水箱），

可以从不同位置采集并组合样本，聚合样本代表整个空间的平均状况。 

（2）频率：WTP 和 WWTP 以不同的时间间隔收集数据，具体取决于测

量设备（例如传感器、分析仪）和维护设备的人员的可用性，实验室设备和

人员，以及特定变量的监管要求。当要汇总所有水质和运行变量时，必须考

数据准备 降维 预测和预报 优化

精度测定
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虑范围广泛的插值间隔（例如秒、10 分钟、每天、每周 2-3 天）。在 DDM 中，

具有不同频率的变量有两个主要影响： 

（a）应该确定一个对于应用来说足够细粒度的间隔（例如，每天），但

仍需足够大以避免不适当地计入那些不经常被收集的变量。聚合或插值方法

必须是真实环境和操作条件的适当近似值，这些变量的频率分别比上面已确

定的间隔更高或更低。聚合最常通过使用算术、时间加权或流量加权平均值

来执行。插值可以通过线性方式进行，也可以将最后的测量值前移；但是应

谨慎进行插值。例如，在实践中经常使用观测值之间的线性插值来“填充”缺

失数据，但不一定能准确表示大多数水质变量随时间变化的情况(Newhart et 

al., 2021)。 

（b）实时应用程序必须考虑瞬时数据的准确性和传感器的物理位置。许

多在线传感器至少需要 5-20 分钟才能稳定下来并进行可靠的测量。因此，应

根据关键预测变量实现平稳移动所需的平均时间来选择频率。此外，不同传

感器测量之间的时间与流速（即水力停留时间）呈非线性关系，并且观测结

果可能需要滞后才能准确反映对给定水质进水的处理性能。 

（3）标准化：尽管某些 ML 模型有例外，但大多数 DDM 通常需要对数

据进行标准化以使单个变量的变化与其量级无关(Maleki et al., 2018)。例如，

对于某种成分，1 mg/L 可能属于浓度的较大变化，但对于第二种成分，这可

能被认为是很小的变化。传统上，DDM 的数据使用以下任一方法进行标准

化：（i）均值-中心（从每个值中减去均值并除以标准差）；或（i i）最大-最小

法（从每个值中减去最小值并除以最大值减去最小值）。 

（4）自相关：样本变量的许多水质测量值与先前测量值高度相关，也称

为自相关。自相关和偏自相关函数图可以帮助确定在预测模型中应被视为预

测变量的先前观测值（即滞后观测值）的数量(Maleki et al., 2018；Perendeci 

et al., 2009；Wu & Lo，2010)。 

16.2.2 精度测量 

为了衡量对于给定实际应用的预测方法的准确性，需要考虑多种指标。

检验 DDM 误差的方法基本上有两种类型：训练和测试。训练数据用于拟合
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模型，而测试数据不用于拟合模型，而是反映模型在实时或未知条件下的性

能表现。文献中没有关于使用哪些特定指标的标准，但经常使用训练和测试

误差的度量值来评估模型拟合和性能。因此，了解精度指标在不同应用中的

优点或局限性非常重要。 

可决系数（R2）是环境工程中最著名的模型精度衡量指标。R2 最常见的

应用是训练值（ iy 或 y=( 1y ,..., ny )）和模型预测值（ iy ）之间的比较，计算公

式包含平方和(SST)和误差平方和（SSE）： 

 
2 1

SSE
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SST
= −  (16.1) 
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= − ,
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n =
=  。当模型值与实际

值完全匹配时，R2=1。 iy 与 iy 的线性回归图有助于了解多个模型的误差和 R2

差异的分布。这些图可以回答诊断性问题，例如是否存在异常值、被高估或

低估的特定观测组、或具有更大变化的 iy 值范围。R2 确实存在一些限制，例

如对异常值敏感，不能很好地衡量差异的大小，且不适用于需要估计更多参

数的更复杂的模型。因此，在比较两个模型的 R2 值或使用不同的指标进行评

估之前，了解模型及其预测值之间的潜在差异非常重要。 

与测试数据相比，期望模型在训练数据上的 R2 更高。但是，训练和测试

R2值的巨大差异可能表明模型对数据过度拟合。当模型过拟合时，模型中的

参数多于捕获整体模式所需的参数。图 16.2c 是一个过拟合的例子，其中模

型的参数太多，导致数据拟合错误。模型也可能欠拟合（图 16.2a），其中模

型参数的数量不足以充分捕捉因变量的变化。鉴于过拟合模型的 R2 将高于平

衡模型，R2 应始终与其他误差度量相辅相成。例如，模型拟合标准如 Akaike

信息标准（AIC, 方程（16.2））(Akaike，1974)和贝叶斯信息准则（BIC, 方程

（16.3））(Schwarz, 1978)是平衡模型误差与模型中参数数量的指标，公式如

下所示： 

 ln 2
SSE

AIC n p
n

 
=  +  

 
 (16.2) 

ln ln( )
SSE

BIC n n p
n

 
=  +  

 
 (16.3) 
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其中 n 是观测数，p 是模型参数的数量，AIC 和 BIC 的区别在于对参数

数量的适用性。在比较不同的模型时（例如给定模型类型的参数数量），具有

最低误差和最少参数的模型将具有最低的 AIC 或 BIC。对同一模型进行比较

时，AIC 会比 BIC 选择输入更多的模型。在这种情况下，建议选择 AIC 和

BIC 普遍偏爱的模型(Burnham & Anderson, 2004；Kuha, 2004；Vrieze, 2012)。

例如，如果 AIC 在五个参数下达到最小，而 BIC 在三个参数下达到最小，那

么具有四个参数的模型可能是最好的。 

 

图16.2 欠拟合模型（橙色）、稳健/平衡模型（蓝色）、过拟合模型的示例 

为了更好地理解模型误差的大小，可以使用未标准化（R2）或惩罚性（AIC、

BIC）的指标来衡量实际观测值和预测值之间的差异（或平方差异）。平均绝

对误差（MAE，方程（16.4））、均方误差（MSE，方程（16.5））和均方根误

差（RMSE，方程（16.6））是此类指标的代表： 

 
1

n

i ii
y y

MAE
n

=
−

=


 (16.4) 

SSE
MSE

n
=  (16.5) 

SSE
RMSE

n
=  (16.6) 

选择的单个指标取决于对大误差的期望敏感性。例如，MAE 取决于绝对

误差，而不是 MSE 和 RMSE 的平方误差，因此它受实际值和模型值之间巨

大差异的影响较小。另一个考虑因素是该指标是应用于训练数据还是测试数

据。当 MAE、MSE 或 RMSE 用于单个出版物中的训练和测试数据时，一些

作者将使用 MAPE、MSPE 和 RMSPE 来表征预测或测试指标。但是，也经

欠拟合 最优拟合 过拟合
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常将 AIC、BIC 和 R2 用作训练指标，将 MAE、RMSE 和 RMSE 作为测试指

标。 

16.2.3 降维 

在许多现实世界的 DDM 场景中，输入和输出变量之间的关系没有得到

很好的理解或定义；因此，不相关的变量经常会无意中包含在 DDM 中。选

择实现模型目标所必需且充分的变量子集称为特征选择(Kira&Rendell，1992)。

彼此高度相关或只是噪声的输入变量会降低预测模型的有效性。首先，冗余

信息将增加时间和计算要求，而不会显著提高预测准确性。其次，许多统计

模型在存在多重共线性的情况下会变得数值不稳定，其中多个变量提供重叠

信息。第三，模型的可解释性因额外的非必要输入变量而降低。最后，在检

测故障时，在监测期间未发生实质性变化的噪声变量使得检测故障变得更加

困难(Harrou et al., 2021)。 

这里描述了几种通过特征选择来处理降维问题的方法。可以在构建模型

之前使用统计降维方法，例如相关系数和主成分分析（PCA）。在建模步骤中

经常使用逐步变量选择和套索建模方法来减少模型中的变量数量。这里还描

述了一种用于 ML 模型中可比较的逐步选择变量方法。 

16.2.3.1 相关统计 

相关系数取值介于-1 和+1 之间。符号表示两个变量 X 和 Y 之间关系的

方向，大小表示关系的强度。绝对值 1 表示两个变量完全相关，零表示它们

完全不相关。此处仅介绍多种统计相关性指标中的 Pearson 指标和 Spearman

指标以说明基于幅度和基于秩的相关系数之间的差异，Helsel和Hirsch（2002）

对水相关数据的相关系数进行了进一步讨论。 

Pearson 相关系数（r，方程（16.7））是最流行的，它衡量一组 n 个独立

观测值的线性关系的强度和方向{(x1, y1), (x2, y2), ..., (xn, yn)}。定义如下： 

 
2 2

( )( )

( ) ( )

i i

i i

x x y y
r

x x y y

− −
=

− −



 
 (16.7) 

其中�̅�和y̅分别是 xi和 yi值的样本均值。非线性相关的变量可能仍然相关，

但 r 相对较低。Spearman 的秩相关系数（rs，方程（16.8））是 r 的非参数变
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体，能够衡量两个变量之间单调关系的强度和方向。例如，随着 X 的增加，

Y 对所有 X 和 Y 都会增加，但不一定是线性的。Spearman 系数通过比较每对

观测值的秩（即观测值从最小到最大排列时的位置）而不是值本身来实现这

一点，如下所示： 

 

2

2

6 ( )
1

( 1)

i rank irank

s

X y
r

n n

−
= −

−


 (16.8) 

其中xirank是 xi的秩，yirank同理。根据预期相关性的方向和幅度以及样本

大小，应选择不同的相关系数。图 16.3 说明了 Spearman 对小样本量和非线

性行为的敏感性不如 Pearson。但两者都无法量化在方向上既增加又减少的关

系。需要注意的是，不同类型的相关系数值不能直接比较。例如，Pearson 的

r 值只能与其他 Pearson 的 r 值进行比较，以确定一对特征是否比另一对特征

具有更高的线性相关性。 

 

图16.3 不同样本大小的Pearson和Spearman示例，n =10（顶部）和n =100（底部），以

及与拟合线性回归（虚线）相比的有噪声和无噪声数据（黑点） 

16.2.4 主成分分析 

PCA 是一种降维方法，它创建现有变量的线性组合以依次捕获数据中的

最大变化(Jackson，1991；Wise 和 Gallagher，1996)。每个线性组合都是一个

主成分（PC）并且与其他成分正交；因此，每个成分代表不同的变化来源或
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变化方向，并且与其他成分线性无关。图 16.4 说明了如何使用 PCA 将三变

量系统简化为两个独立的 PC，因为 PC1 和 PC2 所捕获的方差之和为 100%。 

在一个假设的水处理系统中，y1 可作为理想的藻类生长速率，y2 为太阳

辐射，y3 为实际生长速率。尽管 y1 和 y2 是非线性函数，图 16.4b 显示了在第

一个成分中它们的线性组合（y3）如何被捕获。三变量系统中 PC1 未解释的

其余变化被 PC2 捕获。 

 

图 16.4（a）将两个非线性函数（y1和y2）和非线性函数的线性组合（y3）绘制为t的函

数；（b）PC1得分和PC2得分分别是（a）中的缩放观测值乘以PC1和PC2的变量载荷

（即旋转矩阵）。括号内是每个PC捕获的总变化百分比 

PCA 最流行的应用是多元回归模型的降维（第 16.2.4.1 节）(Wallace et 

al., 2016；Wang et al., 2017)和一般过程洞察(Corominas et al., 2018)。对于建模

来说，具有最大载荷（即特定方向上的方差大小）的 PC 被保留用于模型构

建。为模型构建保留的特定成分数量取决于 PCA 子空间描述的变化百分比，

通常使用 90-99%范围内的值作为确定保留成分数量的阈值。 

传统 PCA 以及用于水务和污水应用的大多数标准统计方法的一些限制

因素是平稳性（恒定均值和方差）、线性和随时间独立性的假设。诸如滚动训

练窗口、非线性降维方法和滞后观测等修正有助于接近 PCA 等方法所需的条

件(Kazor et al., 2016；Odom et al., 2018)。Newhart 等人（2019）详细描述了

这些为了适用于城市污水处理的 DDM 调整。 

16.2.4.1 逐步变量选择 

通常情况下，预测模型的拟合参数被用作相应变量重要性的指标；然而，
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这种方法的适用性取决于 DDM 方法。例如，许多 ML 模型中的预测变量之

间复杂的非线性关系在所有情况下都不容易通过单个预测变量的权重来概括。

因此，如果目标是更好地理解过程而不是预测准确性，那么应该选择比 ML

方法更易解释的方法。如果预测准确性是主要驱动因素，并且使用的 ML 模

型不能揭示机理信息，那么逐步变量选择是特征选择的一种方案，以降低维

度并去除不相关的预测变量。 

逐步变量选择方法，如前向和后向选择算法，使用信息标准（例如，RMSE、

AIC、BIC）为给定模型分别迭代添加或删除预测变量，以确定哪些变量进入

或退出模型。然而，逐步法可能会使参数估计出现偏差，即使变量的数量适

中，对所有变量子集执行完整搜索在计算上也是不可行的。可以比较前向和

后向的逐步选择以确保结果的相似性(John et al., 1994)。 

16.2.4.2 套索算法 

诸如多元回归之类的统计模型通常使用普通最小二乘法（OLS）进行拟

合，它估计使得实际值和预测值之间的 SSE 最小化的参数。虽然 OLS 模型

拟合方法会产生无偏估计值，但训练数据集中的测量误差会产生高方差，这

使得模型难以泛化(Jameset al.，2013)。另一种引入少量偏差但降低变异性和

模型复杂性的统计模型拟合方法是套索（lasso）算法（最小绝对值收敛和选

择操作）(Tibshirani，1996)。套索算法同时执行变量选择和参数估计，而不是

分两步执行这些任务。 

套索算法将不重要的预测变量的系数缩小到零，从而仅选择那些具有非

零系数的变量保留在模型中；然而，传统的套索算法并不总是选择正确的变

量子集。例如，如果两个变量高度相关，则它们都将包含在最终的变量选择

中。为了解决这个问题，Zou（2006）提出了自适应套索算法，它已被用于市

政污水处理的序批式膜生物反应器中的故障检测(Newhart et al., 2020)。融合

套索算法（fused lasso）是套索算法的另一种变体，它可以处理预计顺序时变

系数相似的时间序列数据。在融合套索中，相邻系数之间的差异会受到惩罚，

而不是系数本身(Hastie et al., 2015；Tibshiraniet et al., 2005)。Klanderman 等

人（2020）举了一个在 WWTP 中用于故障分离的融合套索算法的例子。组套

索（group lasso）是生物科学中一种有用的套索变体，可以识别出共同进入或
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退出模型的变量组(Yuan & Lin, 2006)。Bai 等人（2019）的文章中提供了 WWTP

中的一个组套索示例。 

16.2.4.3 沙普利加解释法 

沙普利加解释法（SHapley Additive exPlanations，SHAP）类似于逐步变

量选择，即将输入变量按顺序添加到模型中，但不同之处在于如何使用输出

值来确定最佳子集。首先，根据平均训练数据假设一个基线期望值，并逐步

添加输入变量以计算新的期望值。连续输入特征的期望值之间的差异表明了

输入变量对输出值的影响大小和方向。但必须测试输入变量的所有可能排列

组合，以考虑输入变量之间的交互效应。 沙普利值（Shapley value）是基于

与基线相比的所有可能变量组合的输入变量的平均贡献(Shapley，1951)，是

一种在 ML 中方法不可知的变量选择方法(Lundberg & Lee，2017)。 

16.2.5 预测和预报 

预测模型是过程的一种数学表示，使得一组预测变量可在给定的操作条

件范围内估计响应变量。当响应变量是预测变量的未来值时，该模型称为预

报（forecast）模型。预测模型和预报模型之间的主要区别在于它们的使用方

式。预测（prediction）模型通常用于探索预测变量和响应变量之间的关系以

及估计样本内的数值。相反，预报（forecasting）模型用于预测响应变量的未

来值，并且还应考虑从一个观测值到下一个观测值的时间依赖性。预测和预

报模型可以轻松地整合到 WTP 和 WWTP 的现有分布式控制系统（DCS）中，

从而可以实时估算难以测量的变量以用于控制(Newhart et al., 2020)。在这种

情况下，预测模型的使用通常被称为软传感器，其名称来源于“基于硬件”的

传感器（包括传统的在线仪器）与“基于软件”的预测或预报模型之间的区别。 

16.2.5.1 多元回归 

最简单的建模方法是使用预测变量（X）的线性组合来计算响应变量 （Y）。

虽然预测变量可能会进行不同的转换（例如，对数正态、指数），但其模型做

出了线性、无多重共线性和同方差的假设。模型误差通常被认为是正态分布

的，均值为零和方差给定。以预测变量为条件，正态分布的假设也适用于 Y。

使用散点图、直方图及拟合模型中预测变量和残差的相关系数验证数据是否
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满足这些要求。鉴于水务和污水处理过程的复杂性，多元回归模型很少能提

供最准确的预测，但一般来说它们是一个很好的起点。多元回归模型的一个

好处是，当所有预测变量都标准化时，可以根据每个预测变量对响应变量的

关系强度直接比较它们的估计系数。这些模型可以提供操作指导和对推动处

理性能的现象的初步了解，而 ML 预测方法不会自动提供此信息。 

通常情况下，线性关系适用于狭窄范围的操作条件，因此可能需要多个

模型来估计一个更广泛、更实际的范围。包含不同预测变量范围的条件系数

的多重线性模型是基于样条（spline-based）的模型。鉴于多元回归模型的线

性形式的局限性，个别项也可以用非线性函数代替，例如多元自适应回归样

条（MARS）(Friedman, 1991)中的基函数或广义加法模型（GAM）(Hastie & 

Tibshirani, 1999)中的多项式。 

当随时间观测到的变量及其相应的自相关图具有明显的周期性变化模式

时，可以使用具有正弦和余弦项（即傅里叶级数）的多元回归： 

 
1 1

2 2
( ) cos( ) sin( )

K K

k kk k

kX kx
f x

T T

 
  

= =
= + +   (16.9) 

其中 K 是余弦和正弦对的数量；X 是某个时间段 T 中的时间；αk 和 βk是

估计的模型系数。例如，Newhart 等人（2020）使用正弦、余弦和过程变量的

线性组合来模拟活性污泥系统中的氨浓度，正弦和余弦项可以捕捉氨浓度的

日变化。在这种情况下，T 是 1440 分钟（相当于一个周期的长度为 1 天），X

是一天中的一分钟。可以使用变量选择方法来选择 K。 

16.2.5.2 神经网络 

神经网络是市政水务和污水处理中研究最广泛的 ML 预测方法之一

(Khataee & Kasiri，2011)。神经网络是一种智能计算形式，它以模仿生物神经

通路形成的方式将输入变量映射到输出变量（即分别为解释变量和因变量）

(Beale& Jackson，1990；Bishop，1995；Kasabov，1996)。人工神经网络（ANN）

是最简单的神经网络形式，包含三层计算节点（即神经元）：一个输入层、一

个隐藏层和一个输出层。如果使用多个隐藏层，则该结构称为深度神经网络

（DNN），可用于解决高度复杂的问题，但 DNN 需要大量数据和时间来训练

(Schmidhuber，2015)。 

当一个 ANN 被训练时，权重（w）和偏差（b）被调整以最小化实际输
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出和预测输出之间的误差。前馈 ANN（一层的输出是下一层的输入）最流行

的训练算法是反向传播。反向传播算法的工作原理是计算损失函数（也称为

成本或目标函数）相对于每个权重的梯度，每次计算一层梯度，然后从最后

一层向后迭代(Nielsen，2015)。可以在第 16.2.2 节中找到用作损失函数来比

较不同模型结构（例如，隐藏层中的节点数、激活函数的类型）的误差度量。 

每个节点都包括一个激活函数（步进、线性或非线性），该函数从前一层

获取标准化的输入值，使用权重和偏差调整每个输入值。Sharma 等人（2020）

对 ANN 中不同激活函数进行了总结。环境工程中最广泛使用的 ANN 激活函

数是 sigmoid 函数，其中 x 是节点的输入向量；w 是节点的对应权重向量；b

是节点的偏差： 

 ( )output x b =  +  (16.10) 

其中 ( ) (1/ (1 ))zz e −= + 。 

在隐藏层使用 sigmoid 函数并在输出层使用线性函数的神经网络通常称

为多层感知器（MLP）网络。另一个越来越受欢迎的 ANN 是径向基函数（RBF）

神经网络。在 RBF 网络中，非线性径向距离函数被用于具有线性输出层的隐

藏层。到目前为止讨论的所有 ANN 都假设训练和预测中使用的观测值是相

互独立的，但是一种称为循环神经网络（RNN）的用于自相关数据的神经网

络在环境数据设置中越来越受欢迎(Newhart et al., 2021)。在 RNN 中，节点的

输出用作下一次观测的输入。RNN 的这种内部记忆功能允许以有序的顺序考

虑观测结果。总之，通过在不同层中使用不同的激活函数定义了无数的神经

网络配置。文献尚未建立用于水务和污水处理的“最优”神经网络；因此，在

为特定应用开发预测模型时，尝试一系列选项非常重要。 

16.2.5.3 模糊逻辑 

模糊集理论（也称为“模糊逻辑”或 FL）通过分配部分隶属关系允许对没

有明确界限的数据进行一般分类(Zadeh，1973)。简而言之，FL 允许将观测结

果放在多个类别中（将某些类别指定为比其他类别更有可能）以解决不确定

性。图 16.5 说明了用于将 FL 应用于加热系统的函数。输入数据（例如，传

感器测量值、标签）通过应用隶属函数分配语言变量从而被“模糊化”，如图

16.5a 中分配温度级别的三角形隶属函数或图 16.5b 中分配加热器功率调整的
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高斯隶属函数。隶属函数为每个语言标签分配 0 到 1 之间的多个值，其中 0

表示观测值不属于给定的模糊集，1 表示观测值完全属于模糊集。例如，如

果图 16.5 中的温度介于两个值之间，则观测结果在两个标签中具有部分隶属

关系，例如 0.7 寒冷（Cold）和 0.3 凉爽（Cold）；尽管所有语言变量的隶属

度总和并不必须为 1。“如果-则”（“if-then”）规则会应用于每个模糊集（“推

理”）。一个规则集可以确定“如果温度较为寒冷，则大幅增加加热器的功率”

和“如果温度较为凉爽，则稍微增加加热器的功率”。在图 16.5b 中，推断值对

应于 0.8 大幅增长和 0.2 轻微增长。可以通过使用推断值的加权平均值来计

算中心值以产生一个单一数字输出（“去模糊化”），但也存在替代方法。在加

热器的例子中，中心值方法使得加热器的功率调整在大幅和轻微之间。 

 

图16.5 (a)用于模糊化的三角隶属函数和(b)用于去模糊化的高斯隶属函数的示例。 

“++”或“--”表示功率略有变化，“+++”或“---”表示功率在相应方向上发生显着变化（增

加或减少） 

因为“if-then”规则是明确定义的，所以该方法被视为一个专家系统

（expert system），而不是数据驱动系统。然而，模糊推理规则的权重也可以

使用神经网络等 DDM 方法来识别更复杂的问题，但它们可能会失去“if-then”

专家结构的真正可解释性(Hüllermeier，2015；Jang，1993)。数十年来，FL 控

制器一直被提议用于具有时变和非线性系统的加工工业，包括水务和污水处

理(Ferrer et al., 1998；Fiter et al., 2005)。 

编写条件语句的两种最常见的 FL 方法是 Mamdani 和 Takagi-Sugeno 

（TS）。Mamdani 模糊规则遵循简单的“if-then”逻辑。在示例中，“如果酸流量

低，则 pH 值高”，酸流量和 pH 值是语言变量，低和高是隶属函数的语言值。

相比之下，TS 模糊规则使用类似的“if”逻辑和数学方程（如输入变量的常数、

线性、非线性组合）(Takagi &Sugeno，1983)。例如，“如果酸流量低，则 pH 

温度

隶
属
度

寒冷 凉爽 正常 温暖 炎热 常数

功率调节

隶
属
度
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= k·flowz + c”，其中 k、z 和 c 是拟合的模型参数。 

开发智能 FL 控制器的步骤如下(Manesis et al., 1998)： 

（1）将变量分为控制变量和受控变量。受控变量量化了系统的特性（如

性能、水质）。调节控制变量以将受控变量保持在其设定点。例如，再循环泵

的流速是控制变量，而随再循环泵流速变化的悬浮固体浓度是受控变量。 

（2）为每个控制变量建立一组语言描述符（例如，高、正常、低），使

得工厂操作员可以理解这些语言描述符。粒度与描述符的数量直接相关，不

过对于大多数控制应用程序来说，颗粒度在 3 到 5 之间较为合适。对于每个

集合，确定一个隶属函数(Ross，2010)，但单个函数不如集合中语言描述符的

数量重要(Sadollah，2018)。 

（3）使用控制变量和受控变量的语言描述符定义“if-then”规则以形成知

识库。“if-then”规则的形式取决于系统是 Mamdani 还是 TS。 

（4）为控制变量和受控变量的隶属函数选择加权平均方法（例如，最大

-最小、重心（COG））。 

自适应神经模糊推理系统（ANFIS）是结合 ANN 和 TS FL 的优点的五

层网络，它通过分别对 ANN 的输入和输出进行模糊化和去模糊化以提高噪

声数据的预测精度(Abraham, 2005)。由于这种混合结构，ANFIS 被认为是一

种通用估计器(Jang et al., 1997)。训练 ANN 的相同方法（如反向传播）可用

于调整 FL 参数；但必须定义隶属函数本身。此外，与传统的 FL 模型相比，

ANFIS 第一层中建立的 TS 规则不再具有可解释性的优势，必须使用替代变

量重要性方法来理解输入-输出关系。第 16.3.2 和 16.3.4 节描述了 ANFIS 在

水务和污水处理中的应用。 

16.2.5.4 决策树 

ML 中的“决策树”是一种基于一系列二元分类（例如 x > 1）的启发式建

模技术，用于对变量进行分类或预测。有许多潜在的定量（回归）和定性（分

类）问题可以用决策树来回答，如图 16.6 所示，在特定的水质条件下应添加

哪种碱的问题。基于决策树的模型有许多优点，包括缺乏单个变量分布或解

释变量和因变量之间的关系类型（如线性或非线性）的假设。通过分支可有

效地创建多个模型，而不是使用一个全局模型来描述整个数据空间，并且可
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以处理大量特殊情况。最后，基于决策树的模型对异常值干扰有抵抗力

(Steinberg & Colla，1995)，但它们可能对分支分割的变化以及分割变量的指

定很敏感。 Sutton（2005）对分类树和回归树进行了很好的介绍和数学描述。 

 

图16.6 根据水质特征确定添加哪种碱（NaOH 或CaOH）的决策树示例。每个节点

（圆圈）代表一个二元分类器。橙色节点表示对于 pH值为7和碱度为150 mg/L的水达

到“添加 NaOH”作用所采取的路径 

最早和最普遍的决策树模型拟合技术是自举聚合（bootstrap aggregation），

也称为 bagging(Breiman，1996)。在 bagging 中，通过对数据进行替换抽样来

创建许多人工样本，这一过程称为自举法（bootstrapping）。随后每个自举样

本都用于训练一个预测方法，每种方法都获得一个预测或分类，然后通过平

均回归或投票分类将结果组合起来。boosting 是 bagging 的变体，其中加权平

均值用于聚合回归模型的结果，且自举样本（boostrap sample）的重新抽样随

着模型每次拟合迭代而变化。通过在后续训练步骤中包含更多错误预测的观

测结果，可以创建能够处理特殊情况的模型。bagging 和 boosting 之后还开发

了其他分类器算法，其中最流行的是 AdaBoost 算法，它使用一系列单一二元

分类器的加权平均，这些分类器是通过赋予先前分类器的错误分类样本更高

的权重来确定的(Freund & Schapire，1997)。 

水务和污水处理中最流行的决策树方法是随机森林（random forests，RF）。

随机森林是大量决策树的平均值，通过递归子集输入变量和训练观测值随机

再抽样（即 bootstraping）创建(Breiman，2001)。拟合算法（特别是 boosting

或 AdaBoost）中每个二元节点的权重可用于确定模型中特定预测变量的重要

性。但输入变量权重将根据节点的拆分方式而有所不同，因此可以作为变量

pH＞7.5

无操作

是

pH＞6.5

否

是

碱度＞
100 mg/L

否

碱度＞50 
mg/L

添加
NaOH

添加
CaCO3

添加
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CaCO3

是 否 是 否
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重要性的一个不一样的指标。最后，为了拟合 RF 模型，决策树的数量、最大

深度、在节点处拆分的最小样本数以及评估最佳拆分的最大变量数是需要调

整的重要超参数，这涉及计算负担和准确性之间的直接权衡。 

16.2.6 优化 

优化算法有两个主要的实际应用：优化预测模型（即通过调整内部模型

参数或超参数来实现最低误差）(Le et al., 2019)或寻找现有预测模型的最佳输

入集。本章重点讨论后一种优化应用，因为它与脱碳目标更相关。将数据驱

动的预测模型与优化相结合，构成了模型预测控制。 

元启发式算法是非精确框架，旨在搜索全局最优解空间，而不计算每个

可能的解。鉴于很少有精确的水务和污水过程的力学模型能够准确地进行全

面监测和控制(Newhart et al., 2019)，因此元启发式算法被用来确定第 16.2.4

节所述预测模型的最优解。在水务和污水分配和处理的文献中，将在本节中

介绍最流行的三种算法是遗传算法、粒子群优化和模拟退火。对于此处未列

出的其他精确和启发式方法，Beheshti 和 Shamsuddin（2013）提供了更完整

的优化方法清单。 

16.2.6.1 遗传算法 

在预测模型中搜索最佳点的一个相对快速的方法是遗传算法（GA）

(Reeves &Rowe, 2002)。第 16.3.1 节和第 16.3.4 节分别描述了遗传算法在泵调

度和 AD 操作中的应用。基于达尔文进化论的思想，利用 GA 确定最优解的

步骤为： 

（1）初始种群：每个“个体”都由一组变量（“基因”）来描述，并显示出

潜在的解。这些个体观察值可以随机生成以覆盖整个可能解的范围，或基于

原始数据。 

（2）适配度函数：根据适配度函数为个体分配一个“适配度分数”。该函

数对各种标准下个体解的质量进行量化，如最小化能源消耗。 

（3）选择：选择适配度得分最高的个体。 

（4）交叉：最适个体对交换基因，由此产生的“后代”具有新的变量集并

被添加到种群中。 
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（5） 突变：低比例的后代基因经历随机变化以维持种群内的多样性。 

（6） 终止：为了保持一个种群规模恒定，最不适合的个体被剔除。适

配度、选择、交叉和变异的顺序一直持续到种群收敛。 

GA 的优势在于它能够处理解空间很大且解空间边界难以确定的问题。

这是通过使用少量的分布在整个解空间的个体来实现的。虽然种群规模可以

更大，但会显著增加计算时间。计算步骤的数量通常等于代数（第 2-4 步）

乘以种群规模。由于个体的适配度用于确定最优解，而不是导数或梯度（如

在传统优化中），所以 GA 倾向于识别解空间中的全局最优而不是局部最优

(Kurek & Ostfeld，2013)。GA 的一个缺点是生成个体的过程可能会产生技术

上不可行的解。在这种情况下，必须使用替代方法开发解空间的模型，明确

定义合理边界，或使用离散个体而非连续个体(Sadatiyan Abkenar et al., 2015)。 

16.2.6.2 粒子群优化 

粒子群优化（PSO）是一种基于群体（例如鸟类、鱼类）的自然运动和信

息的稳健随机优化程序(Eberhart & Kennedy, 1995)。与 GA 一样，PSO 是一种

基于种群的搜索方法。一旦定义了模型空间，粒子群（即观测值）就会随机

初始化为模型空间每个维度中的位置和速度向量。每个粒子将迭代地搜索模

型空间中的最小值（即适配度值）。与自然界中的蜂群类似，粒子将使用来自

其他粒子的局部最小值的信息来告知下一个搜索方向。然而，当初始化的粒

子太少时，搜索可能会陷入局部最小值，这是 GA 更擅长避免的问题(Beheshti 

& Shamsuddin，2013)。当有大量粒子时，可以找到全局最小值，但计算量更

大。当粒子数量合理时，PSO 可以成为 GA 的有效替代计算方案(Hassan et 

al.,2005)。 

每个粒子包含三个向量：当前位置（x）、粒子目前遇到的最优解的位置

（p）以及粒子行进的方向（即梯度）（v）。粒子将沿局部最佳（p，基于当前

位置）和全局最佳（g，基于所有粒子的 p）组合的方向行进（方程（16.11））：  

 
1 1 1 2 2

min 1 max

( ( )) ( ( ))i i i i

i

W c r p X c r g X 

  

+

+

= + − + −

 
 (16.11) 

其中 W 是惯性权重；c1 是局部最小值对速度矢量的影响（即自信心系

数）； c2 是全局最小值对速度向量的影响（群体置信度系数）；r1和 r2是随机

生成的 0 到 1 之间的数字。 
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16.2.6.3 模拟退火 

模拟退火（SA）是一种搜索技术，它基于一个常见的热力学原理，即处

于平衡状态的原子集合在特定温度下的概率分布(方程 (16.12)，Metropolis et 

al., 1953)以确定模型空间的全局最优值(Kirkpatrick et al., 1983)： 

 (0,1)
D

Te R
−

  (16.12) 

其中 ΔD 是状态之间的距离变化，T 代表不同状态下解空间范围的合成

温度，R(0,1)是 0 到 1 之间的随机数。概率方法对于避免陷入局部最小值非常

重要，它可以通过探索合理的解空间以找到全局最小值。在 SA 的每一步中，

邻近状态（s*）与当前状态（s）进行比较，并以概率方式决定将系统移动到

状态 s*还是保持在状态 s。这些概率方式最终导致系统移动到低能量状态。

通常情况下这个步骤会重复进行，直到系统达到足以满足应用的状态，或者

直到给定的计算预算（例如，迭代次数）已用完。为了在策略上使得目标函

数缓慢下降时实现全局最优，可以使用“退火计划”，当目标函数达到平稳状

态时，T 会迭代减少。但如果状态之间的初始步长不够小，则无法保证会找

到全局最小值。在实践中，这种粒度的计算要求通常超过了性能的改进

(Trosset，2001)。在常规应用中，SA 会持续迭代，直到 300 次迭代中没有发

现目标函数的变化为止(Prakash et al., 2008)。如果搜索空间一般是平滑的或

存在多个局部最小值，则 SA 可能会提前终止或陷入局部最小值。在这些情

况下，PSO 可能是更好的选择。第 16.3.3 节描述了 SA 如何用于污水处理厂

的曝气控制。 

16.3 数据科学在选择处理系统中的应用 

在以下章节中，我们将举例说明 DDM 方法和框架的多样性，这些方法

和框架用于实现 WTP 和 WWTP 中常见能源密集型工艺的类似目标（即能源

优化）：泵送、化学添加（混凝）、曝气（硝化）和沼气生成（厌氧消化）。 

16.3.1 泵送优化 

水、污水和生物固体的泵送消耗占据公用事业能源需求和维护成本的很

Downloaded from http://iwa.silverchair.com/ebooks/book-pdf/1235276/wio9781789063738.pdf
by guest
on 20 April 2024



 

372 
 

大一部分(Shi，2011)；对于许多饮用水公用事业单位来说，这一比例高达

90%(Cherchi et al., 2015)。在水处理分配系统中，泵送计划用于减少能源消耗；

然而，由于分配系统是一个具有多个约束的高度非线性系统，因此很难用传

统的建模方法确定最优解。尽管这些原则可以普遍适用于 WTP 和 WWTP 的

大多数机械设备，但仍然存在对泵的现实约束，包括设计效率低下、最小和

最大运行时间、每小时最大启动时间、最小休息时间、最小和最大流量、最

大排放压力、最小和最大工厂生产率以及启动或关闭的超前 -滞后顺序

(Cherchi et al., 2015)。当前“无成本”能源优化的“最先进”控制方法包括基于储

罐水位的开-关调度(Nybo et al., 2017)、允许调整单个泵速度的变频驱动器

（VFD）、负载转移（即上游泵调度）和流程优化(Shankar et al., 2016)。下面

讨论科学文献中的例子，并在表 16.1 中进行了总结。供水系统的商业优化软

件、支持软件的基础设施（数字和物理）、劳动力和操作员培训通常有 2-5 年

的投资回报期，能源成本降低 5-15%(Badruzzaman et al., 2014)。 

表 16.1 用于泵优化的数据科学水应用示例 

作者 目标 方法 配置 结果 

Torregrossa 等人 

(2017) 
效率监控 FL Mandami 泵能耗降低 18.5% 

Sadatiyan Abkenar 等

人（2015） 
泵调度 GA 离散型 

确定了尽量减少开关的最低能

耗策略 

Kebir 等人 (2014) 
实时 VFD 

调整 
FL Mandami 

与开/关操作策略相比，节省

40%的能源（理论上） 

Zhang 等人（2012） 泵调度 ANN PSO 
与开/关操作策略相比，可节

省 8-24%的能源 

Torregrossa 等人（2017）开发了一种 FL 泵的性能指标，用于监测效率并

建议对流量条件进行预防性或即时维护。为此，基于提升的水量和消耗的能

量计算效率指数，并使用滚动中位数来区分长期趋势和归因于条件变化的波

动。连续多日的短期负波动表明需要维护。维护响应的即时性由权衡长期和

短期效率的 FL 系统确定，并且假设维护能够使泵恢复到与新的、更高效的

泵相比的基线效率，进而评估了维护与更换的经济后果。 

在美国密歇根州门罗市的一个中等规模供水系统的水力模型中，

Sadatiyan Abkenar 等人（2015）使用 GA 方法对两个泵的抽水计划进行了优
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化，同时使能源消耗最小化，并包括对高压的额外惩罚。使用成对的开始和

停止时间作为基因的连续方法产生了不可行的解（即冲突的 ON 或 OFF 时

间）。为了缓解这种情况，在计算解的适用性之前，对产生不可行解的任何突

变进行“修复”。另一种离散方法使用二进制 ON 或 OFF 指示符表示 1 小时间

隔，其中每个间隔是一个基因，仅产生可行的解。 

Kebir 等人（2014）对一个依靠顺序 ON/OFF 进水泵送策略的全规模污水

处理厂（WWTP）进行了建模，其本质上是低效的，并提出了一种新的 FL 控

制器，该控制器通过与上游水库平均高度的偏差来调整泵的 VFD；报告声称

能耗减少 40%。Zhang 等人（2012）使用人工神经网络（ANN）开发了一个

针对给定流量、并联运行的泵配置和上游水库水位的能源消耗模型。然后，

他们使用 PSO 确定给定流量、所需水库水位和系统物理约束的最佳泵送计划；

报告声称能耗减少 8-24%。 

大型 WTP 或 WWTP 的一个重要考虑因素是能源成本，尤其是在能源成

本全天变化或公用事业根据每月能源消耗峰值计费的情况下。科学文献中的

作者在很大程度上忽略了随时间变化的能源成本。相反，能耗模型是基于

VFD 频率指标或单个设备的能源等级开发的。在大多数情况下，能耗最小化

会使得成本最低；然而，预测模型可能需要包含描述真实成本的成本函数的

变化，而不是使用消费作为代表指标。例如，在特定时间启动泵送可能不是

最节能的行动，但如果即时需求（当必须降低储罐水位时）与增加的能源成

本一致时，可能会降低一天中的泵送成本。 

16.3.1.1 混凝 

混凝是 WTP（在某些情况下是 WWTP）中添加化学物质（即混凝剂）以

破坏胶体和悬浮颗粒物质稳定性的过程，使颗粒聚集（即絮凝物）并更容易

通过重力去除较大的、带中性电荷的聚集体。用于混凝和絮凝的化学品的产

生和运输可占 WTP 碳足迹的 5-20%(Biswas & Yek，2016)；因此，取决于处

理设施的规模和初始水质，精密化学处理可以显著节省成本和减少碳排放。

为了减少用于水处理的化学物质的量，必须设计剂量控制策略，以适应由于

混合不良和水质变化导致的非理想的物理化学反应。然而，在全规模处理中

很少出现这种情况。在 WTP 中，化学品计量主要是按流量进行的，通过调整
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与水流量成比例的化学品计量泵的流量来维持每单位体积水中的化学品浓度。

浓度设定点通常仅在发生重大水质变化或处理过程紊乱时才会调整，因为在

实验室台架试验（即罐试验）中确定“理想”剂量既费时又费力，而且结果可

能与全规模有很大差异。因此，使用数据驱动的化学剂量方法可以显著提高

处理稳定性并减少处理设施的碳足迹。科学文献中的例子讨论如下。 

应用人工神经网络（ANN）预测混凝剂剂量并不是一个新概念。Van 

Leeuwen 等人（1999）能够使用罐子历史测试数据和 ANN 预测给定水质的明

矾剂量；尽管多元线性回归模型取得了类似的结果。十年后，Maier等人（2009）

基于与 Van Leeuwen 相同的数据，使用 DNN（两层人工神经网络）来预测处

理后的水质（浊度、颜色、pH、UV-254、残留明矾）和最佳明矾剂量，能够

将预测误差的标准偏差降低 37%。Zangooei 等人（2016）基于罐子历史测试

数据，使用 pH、初始浊度、温度、混凝剂类型（如不同供应商的固体或液体

聚氯化铝）和混凝剂浓度来预测浊度。具有两个隐藏层的 MLP 优于 RBF ANN

和 FL 回归模型，并且训练所需时间更少。同样，Wu 和 Lo（2008）发现，在

有进水水质数据的情况下，ANN 在已处理水质预测方面优于 ANFIS 预测模

型。在没有实时水质的情况下，ANFIS 模型能够根据历史趋势和当前给药剂

量更准确地预测处理后的水质。当历史给药数据可用时，Wu 和 Lo（2010）

发现加入前一个时间段的混凝剂剂量（DNN 模型的输出变量）可以减少测试

误差。 

Chen 和 Hou（2006）观察到，多元回归模型能够利用历史数据预测地表

水的混凝剂剂量和 pH 调节剂量。然而，两个模型分别是针对低进水浊度和

高进水浊度条件开发的。Chen 和 Hou 进一步使用 Mamdani FL 调整反馈控制

参数，以最大限度地减少混凝剂剂量，同时实现污水浊度和 pH 目标。Bello

等人（2014）提出了一种线性化的 TS 模糊模型预测控制策略，通过保持处理

水的表面电荷和 pH 值来提高混凝剂剂量控制的稳定性。根据可用数据和在

线仪器的质量，FL 控制器可以提高传统级联控制的精度和稳定性。为了最大

限度地减少混凝剂剂量，需要汇总进水水质、最终水质和混凝剂剂量，以训

练一个处理后水质的预测模型。预测模型选项包括多元回归、ANN 或 DNN。

为了使模型的预测能力得到全规模应用，可以通过多种方式将最优预测模型

纳入控制策略。最基本的控制选项是标准级联控制，即当处理过的水质变量
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（如浊度）超过阈值时，就增加混凝剂剂量。然而，这需要一个被充分理解

的剂量-反应关系。在处理后的水质未达到目标时，增加剂量的严格规则可能

会使混凝剂的浓度超过满足电中性的需要，从而导致污水浊度恶化，因为颗

粒重新稳定在悬浮状态(Tchobanoglous et al., 2014)。拟议的 FL 控制器可以通

过包含考虑水质恶化的规则集来防止这种过量，但这种方法需要更复杂的编

程和调整结果语句参数的方法。调整可以在 WTP 现有的 DCS 结构内手动完

成，但如果使用 ANFIS，则需要在外部完成。如果开发额外的 ANN 或 DNN

来确定特定污水水质所需的混凝剂剂量，同样会引起程序复杂性问题。在这

种情况下，控制器必须在单独的服务器系统上运行，该系统可以为现有的级

联控制策略提供输出。 

16.3.2 硝化 

生物养分去除（BNR）是 WWTP 中最昂贵、最易变且最难建模的过程；

然而，世界上大多数现代设施都需要它来实现所需的氮和磷去除。大多数

WWTP 工艺共有的两个因素造成了建模和控制的困难：缺乏可靠的仪器和非

理想的全规模工艺条件。由于仪器本身的生物膜生长和竞争性离子或固体干

扰，处理过程中的微生物固液基质（即活性污泥或 AS）会干扰普通的在线仪

器测量。利用光而不是离子传输的仪器，如溶解氧（DO）浓度，足以提供可

靠的测量，且清洁和维护频率较低。DO 是在活性污泥系统中测量的关键水

质参数，因为特定形式的氧气的可用性决定了微生物活性，从而决定了特定

的污染物转化。以游离氧（O2）形式提供的水氧会增加 DO 浓度，是好氧条

件的指标。当氧气仅以硝酸盐（NO3
-）的形式存在时，为缺氧条件的指标。

当没有氧气可用时，为厌氧条件的指标。正是这些氧化条件的战略性交替将

相关污染物（即碳、氮、磷，以及在较小程度上的硫）转化为气相或固相，

从而降低了水中污染物的浓度。虽然 DO 传感器可以确保满足曝气条件，但

测量本身是污染物转化完成的代表。例如，低浓度污水（如低浓度的有机物）

将不需要那么多的氧气来实现处理目标；但在大多数系统中，无论需求如何，

都会继续提供曝气以保持 DO 设定值。 

序批式反应器（SBR）是一种常用的污水处理技术，其中一个具有生物
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活性的完全混合的反应器经历一系列不同的操作条件以实现污染物的去除。 

SBRs 最常见的控制策略是在处理周期的每个阶段使用具有不同 DO 浓度设

定值的时间序列。DO 设定值由操作员的经验和对每个阶段所需环境条件的

一般知识确定，每个阶段都会激活一组独特的微生物。这种控制策略只需要

一个在线仪器（DO 传感器），且可确保在稳定的进水条件下实现所需处理。

但溶解氧是处理过程中去除的实际污染物的替代物，不能保证污水水质满足

标准。从历史上看，这种不确定性已通过提高 DO 设定值来解决，以充分氧

化化学污染物并确保微生物过程不受基质限制。这种方法增加了处理过程的

能耗，占污水处理设施总能耗的 35-50%(Newhart et al., 2020)，是仅次于人工

的第二大运营成本(Lindtner et al., 2008)。为了减少与 SBR 和其他二级生物处

理系统（即传统和新型活性污泥配置）中的曝气相关的能耗，需要新的智能

监测和控制策略。下面讨论了文献中的例子，并在表 16.2 中进行了总结。 

表 16.2 用于曝气的数据科学水应用示例 

作者 目的 方法 配置 结果 

Traoré 等人（2005） DO 控制 FL Mamdani 在更广泛条件下提高稳定性 

Ferrer 等人（1998） DO 控制 FL Mamdani 与 ON/OFF 相比，节能 40% 

Fiter 等人（2005） DO 控制 FL Mamdani 与 ON/OFF 相比，节能 10% 

Du 等人（2018） DO 控制 NN RBF 曝气能耗减少了 100kWh/天 

Asadi 等人（2017） DO 优化 SA MRAS 气流减少 30% 

Traoré 等人（2005）为处理城市污水的步进式中试规模的 SBR 提出了一

种 FL 曝气控制策略。 FL DO 控制器的规则是根据测量的 DO 和循环阶段确

定空气流量以维持 DO 设定值。与 ON/OFF DO 控制方法（当 DO 测量值超

过设定值时，关闭空气；当 DO 测量值小于设定值时，打开空气）和传统的

比例-积分-微分（PID）控制相比，模糊控制器能够在更广泛的环境条件下更

精确地保持 DO 设定值。在模糊规则中加入 pH 值和摄氧率（OUR）可以缩

短曝气周期时间并进一步降低能耗(Puig et al., 2006)。Ferrer 等人（1998）将

类似的模糊 DO 控制器用于试验性 BARDENPHO 活性污泥系统；与 ON/OFF

方法相比，在提高精度方面显示出类似的结果，且节能高达 40%。Du 等人

（2018）开发了一种 RBF NN 来调整级联控制参数以提高 DO 控制器性能，
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包括显著降低变异性（干燥天气流量为 67%，潮湿天气流量为 59-93%）和略

微减少曝气能耗（100kWh/d）。 

调整单个 DO 控制器的另一种方法是在给定全系统模型下确定最佳控制

策略。为了实现这一目标，Asadi 等人（2017）比较了底特律水务和污水处理

行业二级曝气池中 MARS、ANN 和 RF 等的 DO。MARS 对 DO 和其他污水

水质变量的预测优于 ANN 和 RF（基于 MAE 和 R2 评价）。随后他们利用

MARS 预测模型比较了两组权重，一组强调最佳处理水质，另一组使用 SA

强调能源消耗。在对最佳水质进行优化时，他们表明可能在不影响处理后水

质的情况下将空气流速降低 30%。然而，模型中没有考虑养分，这是大多数

污水处理厂曝气需求和策略的一个重要驱动因素。此外，Asadi 等人（2017）

认为，与统计模型相比，ML 模型需要对进水变量进行更频繁的采样。当对

变量之间关系的形式所做的假设为真时，这种比较是成立的。一般来说，当

数据较少时，统计模型做出的更简单的假设比 ML 模型能更准确地填补空白。

相比之下，ML 模型至少需要训练数据中的条件实例，才能合理准确地预测

测试数据中的类似条件。 

16.3.3 厌氧消化 

厌氧消化（AD）的主要功能是稳定固体和减少化学需氧量（COD）。但

对脱碳至关重要的次要功能是产生能量。AD 产生的沼气中有 50%到 70%是

甲烷(Holubar et al., 2003)，可用于现场产能或通过天然气管道进行净化、销售

和分配。为了最大限度减少污水处理过程中的能耗，需要战略性地运行像 AD

这样的能量正收益工艺，以尽量减少过程干扰。例如，COD 负荷的大幅波动

会导致中间化合物的积累，这些化合物对系统内的关键微生物群是有毒的。

然而，AD 是最难建模、监控和控制的过程之一(Olsson，2006)，因此 AD 以

高安全系数进行保守操作以确保稳定性。最终，这会导致大量处理过程效率

低下，包括甲烷产量减少、由于运行中的 AD 反应器数量增加而导致的更高

泵送成本，以及污水 COD 提高。由于控制变量和响应变量之间的复杂关系，

且通过长保留时间进一步解耦，AD 工艺的 DDM 可以为更有效的操作提供

见解。下面讨论科学文献中的例子，并在表 16.3 中进行了总结。 
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表 16.3 用于 AD 的数据科学水应用示例 

作者 目的 方法 配置 结果 

Akbaş 等人（2015） 
预测、优

化 
ANN PSO 

甲烷百分比 +5%，沼气产

量+64%

Holubar 等人（2003） 
预测、优

化 
ANN 

一次一个搜

索 
甲烷浓度 60-70%

Huang 等人（2016） 
预测、优

化 
ANN GA 

沼气流量 R2 = 0.91，MSE 

=2.0 

Polit 等人（2002） 预测 FL Mamdani 
在不断变化的负荷下保持

稳健 

Turkdogan-Aydınol 

和 

Yetilmezsoy 等 人

（2010） 

预测 FL Mamdani 
甲烷产量 R2= 0.98,

沼气产量 R2 = 0.98

Perendeci 等人（2009） 预测 ANFIS 滞后，相位 
污水 COD R2=0.89， 

RMSE=0.10 

Turkdogan-Aydınol 和 Yetilmezsoy（2010）开发了一种多输入多输出

（MIMO） FL 模型来预测沼气产量，该模型的性能优于多重非线性回归模

型。Polit 等人（2002）使用具有模糊 pH 和温度系数调整的机械质量平衡模

型来预测沼气产量，并且这种方法能够比单独的机械模型更好地跟踪负荷调

整下的气体产量。 Holubar 等人（2003）使用 ANN 的分层系统来预测挥发

性脂肪酸（VFA）的产量和 pH 值，然后预测在启动和稳定期间 AD 的沼气产

量和成分。操作参数通过一次一个（one-at-a-time）搜索算法进行调整，以同

时最大限度提高有机负荷率（OLR）和甲烷产量。 

通过将 PSO 应用于沼气生产的 ANN 模型，Akbaş 等人（2015）确定了

产生最高百分比的甲烷和沼气产量的操作条件。与历史数据的平均值相比，

最佳条件使沼气中的甲烷含量提高了 5%，沼气产量增加了 64%。为了实现

这一目标，污泥负荷率、温度、pH、总固体、总挥发性固体、VFA、碱度、

固体停留时间（SRT）和 OLR 的日平均值被用作甲烷百分比和沼气产量预测

模型的输入变量。使用提升树（boosting tree）算法(Breiman，1996)对输入变

量进行降维，从而提高了预测性能。 

FL 和 ANN 都可用于预测，虽然 ANN 已被证明更精确，但 FL 能够更好

地处理输入和输出的变异性(Kambalimath &Deka，2020；Özcan et al., 2009)。

有大量研究证明了 ANN 在预测沼气产量和 AD 性能方面的效率(Levstek & 

Lakota，2010)。因此，混合模糊模型（如 ANFIS）在解决 AD 系统方面出现
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了热潮(Abrahart et al., 2008)。Perendeci 等人（2009）表明，ANFIS 模型能够

预测季节性厌氧污水处理系统的污水 COD，通过添加输入变量，包括使用 10

天的 COD 历史数据来衡量系统是否处于启动或伪稳态条件的指标，从而提

高性能。 

与 WTP 中的混凝情况不同（第 16.3.2 节），WWTP 可以根据可用 AD 的

数量和大小对有机负荷率、温度和 SRT 进行一些控制。为了充分利用 DDM

进行脱碳，预测模型应适用于沼气生产（包括数量和质量，例如特定的甲烷

质量流速），并使用 PSO 或 GA 等优化方法来确定理想的操作条件。也可以

针对无法快速测量但对理解性能至关重要的变量开发单独的模型，如 VFA。 

16.4 全规模实施的建议 

2020 年，水务和污水处理行业的领导者开会讨论数据驱动水系统的网络

基础设施；在 DDM 从数据生成到使用、应用和展示的每个步骤中识别知识

差距和有能力的人员(Ren et al., 2020)。虽然有一些工作组（如英国的非营利

组织，智能水网论坛，Smart Water Networks Forum）和国际挑战（如由水研

究基金会和水环境联合会共同发起的智能水系统挑战），但没有一个单一的联

盟或文本涵盖与 DDM 相关的广泛主题。在没有一套全面的建议的情况下，

目前需要各个公用事业单位来探索新的机会。大多数现代 WTP 和 WWTP 缺

乏现代数字基础设施是实施 DDM 以实现脱碳的最大障碍。设施很少有适当

的数据管理程序来广泛而有条不紊地组织数据库或一致的协议来清理固有的

噪声数据。为了保持实时分析，还必须考虑一系列计划和实际影响。例如，

大多数 SCADA 系统是为短期数据存储（最多三个月）和级联控制环路（主

要是反馈）而设计的。集成 DDM 的方法包括：（1）必须升级 SCADA 系统

以纳入历史数据和高级建模；（2）必须设计控制策略以允许 DDM 输出与现

有数据框架进行信息传输。鉴于现有员工对基本控制结构的熟悉程度和可靠

性，后一种选择是最实用且广泛的 DDM 实施策略。 

在证明 DDM 系统的稳定性之后，可以添加复杂层级以提高处理过程效

率。稳定性证明必须解决一些问题，如与传统控制策略相比的全流程变异性

(Newhart et al., 2020)，以及在数据丢失或模型预测不可行的情况下的上限和
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下限或其他应急措施。开发 DDM 控制的序列方案是与操作人员一起开发强

大产品的机会，如果发生意外排放，操作人员可能会承担法律上的过失责任，

从而要用他们对全规模处理过程动态的密切了解来平衡谨慎行事。当研究

DDM 作为水务和污水处理脱碳的潜在解决方案时，在确定 DDM 方法和集成

策略之前，应明确讨论和定义以下因素： 

• 涉及处理和能源绩效（如 kWh/MG、gCO2/MG）的目标和关键绩效指标

（KPI），包括工厂范围和特定处理过程； 

• 限制性技术因素，包括操作限制、仪器、数据管理、控制系统结构和网络

安全限制； 

• 未知因素，例如对其他流程的影响或新技术的采用率。 

一旦确定了上述项目限制因素，就开始正式选择 DDM 方法。一般步骤

包括： 

（1）识别可轻松与现有控制策略结合并提供实质性收益的预测变量（输

入）和响应（输出）变量。 

（2）开发实用和健全的数据混合协议，考虑现实世界的实现(即，合并

变量具有不同采样频率时的观察结果)。这包括仔细考虑何时可以获得实验室

数据。 

（3）执行变量选择以最小化由不相关输入引入 DDM 的误差量。 

（4）试验不同的建模框架，包括简单的和高级的，以评估所需响应的最

佳候选者。如果优化是最终目标，按照预测模型开发进行实验以确定给定问

题的“最佳”优化算法。 

（5）通过提高和降低模型复杂性来调整预测和优化模型，以在测试数据

上提供最准确的性能，此步骤不用于模型拟合。 

（6）将模型编程到服务器上（使用 R 或 Python 等编程语言），该服务器

可以将数据导出到特定公用事业公司使用的数据归档系统。数据归档系统经

常可以访问 SCADA 系统而不会造成安全风险。 

（7）随着时间的推移监控预测的稳定性，并在全面部署之前识别需要与

新控制策略结合的不可预见的突发事件。 

（8）为模型开发人员、控制专家和操作人员安排监测期，以同时观察全

面实施情况。这些时间应跨越数周以彻底评估不同的环境条件，然后应逐渐
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增加运行时间，直到操作人员对无监督操作满意。 

（9）使用预先确定的 KPI 比较新 DDM 控制策略与原始策略的影响。如

果新的 DDM 控制策略达到或超过原始策略的 KPI，则可以重复前面的步骤

以纳入更多预测，或者通过消除控制环路的层级来更直接地依赖于预测。 

16.5 结论 

人们对将 DDM 集成到 WTP 和 WWTP 的关注度正在迅速增长，但公用

事业公司在很大程度上被这项任务所压垮。同时开发良好的内部数据管理协

议以及将 DDM 应对水务和污水处理的挑战可以显著降低清洁水的碳成本。

鉴于目前水务处理每年消耗美国发电量的 3%，并且由于处理过程的需求和

强度增加（即更高质量的污水），预计占比将增加到 6%(Chaudhry & Shrier，

2010)，数据-驱动的处理过程优化是众所周知的降低碳和成本的“唾手可得的

果实”。有大量科学文献将传统和新颖的 DDM 方法应用于工程环境系统，如

WTP 和 WWTP；然而，许多 ML 方法的启发式性质使得将任何一种方法视

为特定处理过程应用的“最佳”方法是不可能的。使用已发表的文献作为指南，

对单个公用事业的数据集进行实验才是真正的“最佳”框架。从根本上说，鉴

于现有的机械和处理技术，对人员的投资和改进的操作策略将帮助 WTP 和

WWTP 以最小的环境影响实现其全部处理潜力。 
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第十七章  脱碳政策和水务行业的机会 
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17.1 引言 

水务行业在大部分经济体中都占据着重要地位。该行业包括饮用水、

污水处理/水资源回收和雨水管理，受到各种政策的推动，其中最重要的是

保护水质和人类健康的监管任务。然而，许多其他类型的政策也会影响该

行业，这些政策包括出于社会公平或经济发展的原因保持低价（通常低于

真实的水成本）的指示、纳入使地方政府更可持续发展的努力，以及努力

使基本服务对自然灾害、流行病和安全威胁有更强的抵御能力。 

在本章中，我们将讨论影响水务行业脱碳努力的一些政策和政策响应，

并研究其如何应对有时相互竞争或相互冲突的政策要求。对政策制定范围和

规模的认知因读者在整个过程中的参与程度不同而存在很大差异，因此我们

在编写本章时考虑了以下读者群：有些读者可能参与了政策制定，但不是来

自工程背景。其他读者可能是工程师或科学家，他们试图在供水设施的设计

和运营中响应政策指令。无论读者是从政策制定的角度还是从实践的角度来

理解本章，我们都希望在本章中传达一些核心观点。这些观点之间的统一主线

是尽可能寻求多重效益。本章讨论的其他政策中“脱碳”是共同收益。政策指

令网络要求采用一种综合的资源管理方法。 
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17.2 核心观点 

17.2.1 观点 1：在国家或全球政策范围内，水务行业的能源使用相对

较少，但污水处理中包含的其他资源值得考虑 

几乎只要有水务行业存在，其能源使用就一直是个问题。在水泵和电动机

使输水变得容易之前的时代，罗马、伊斯坦布尔和其他地方的早期工程师们不

遗余力地创建了精心设计的水渠系统，仅靠重力就能将淡水输送到数百英里之

外，并设计了污水收集系统，该系统能通过重力将污水和雨水排出。即使在工

业时代的早期，蒸汽驱动的泵送系统和活性污泥处理的初级曝气系统也被认为

是巨大的能源消耗。 

在美国，1972年10月通过了《清洁水法》，紧接着1973年7月，一份题为《城

市污水处理的电力消耗》的报告表明，城市污水处理的电力消耗约为居民消耗

的1%，随着更多处理厂的建成，预计消耗量将翻倍，三级处理设施的消耗量将

进一步增加40-50%(Smith, 1973)。四十年后，在建造了数千个新的公用处理设施

后，其中很大一部分能耗都用于三级处理。电力研究所（EPRI）对该行业进行

了调查，发现城市污水处理约占美国的总电力需求的0.8%（饮用水处理和分配

占额外的1%）(EPRI/WRF, 2013)。2012年美国公共供水和处理以及市政污水处

理的总能源消耗分别为392和302亿千瓦时（29.2和30.2 TWh），约占美国总用电

量的1.85%(EPRI/WRF, 2013)。虽然在这两份报告发布之间的几十年里，水务行

业的用电量确实在攀升，但其他行业能源使用的增加，再加上水务行业节能工

作的开展，使水务行业的总用电量占比保持在相对较低的水平。在全球层面，

国际能源署（IEA）预估水和污水处理服务的电力消耗占世界电力需求的4%，

部分原因是在缺乏可靠淡水供应的地区抽取地下水和进行海水淡化(IEA, 2016)。 

虽然这些数字可能很大，但在一次能源使用的总体背景下，它们仍然是很

小的。一次能源使用包括发电所需的燃料消耗，包括化石燃料发电中损失的热

量、传输损耗，还包括工业热能、空间热能、水热能和各种交通运输燃料。根

据美国ARPA-E计划的合同，Saul Griffith将EPRI的估计值转换为一次能源，作

为他详细描述美国能源流动的“超级桑基”图的一部分。在这个规模上，能源使

用以“夸特”或千万亿BTUs衡量，美国所有经济活动大约每年使用100夸特。其
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中，市政用水占0.13夸特，污水占0.1夸特(Otherlab, 2018)。虽然大数定律表明，

即使四分之一夸特也是一个惊人的能源量，但考虑到美国整体能源使用的规模，

可能很难说服政策制定者将注意力集中在水务行业。 

如果关于脱碳的讨论仍然集中在电力设施层面上，这将使水务行业陷于困

境。相对于许多消费者而言，饮用水和水资源回收设施使用大量电力，对环境

产生了真实且可计量的影响。在许多城市，水和污水处理设施是最大的电力用

户(USEPA, 2021b)。然而，在州、国家以及国际能源和脱碳政策决策的背景下，

水务行业使用的一次能源数量太少，不足以驱动制定具体的行业政策。 

政策制定者和公共事业管理者需要考虑大局。如果目标是经济范围内的脱

碳和环境保护，那么最优方法可能不会促使每个水资源回收设施都成为拥有自

己复杂和资本密集型分布式电力系统的净零能源生产者。我们并不是建议水务

公司的管理者和政策制定者满足于只是坐等电网脱碳。至少，无论电网发生什

么情况，政策和运营都应继续强调在能源效率方面的重大努力，包括突破性技

术和方法，以大幅减少能源使用。已有的大型城市供水和污水处理系统可能已

经实现足够的规模经济，以经济高效地继续追求现场可再生能源生产。然而，

随着公用事业规模的可再生能源价格急剧下降，现在在许多地区，建设新的太

阳能发电站比运营现有的燃煤电厂更具成本效益(IRENA, 2019)。在可预见的未

来，许多国家的电网可能能够以足够低的价格提供足够数量的无碳电力，从而

实现水务行业的电力使用脱碳。 

然而，水资源回收设施提供了除电力以外的其他脱碳途径：有机碳资源可

用于替代化石燃料供暖、车辆燃料或商品化学品；可回收养分可以用于替代能

源密集型硝酸盐肥料或有限来源的磷肥；大量可回收热源可以用于区域供热，

远远超出处理厂的范围；以及可回收水。这些资源，尤其是当与来自其他行业

（如食品和饮料生产商、农业，甚至数据中心的废热）的类似“废物”流（也充满

可回收资源）相辅相成时，可能确实对社会具有足够的价值，值得制定政策以

鼓励其回收和再利用。 

为了使污水处理行业完全脱碳，仅核算电力使用是不够的。核算必须

包括N2O排放和逃逸性甲烷（CH4）排放，以及范围2和3排放，例如化学品

消耗和用于运输污泥进行异地处置的燃料。Water UK进行的此类核算的一

个示例如下图17.1所示。为了解决这些其他的排放源，决策者需要寻求合
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作，考虑超越现场发电的方式，并提供共同利益。通过扩大工作范围，水

务行业可以在脱碳方面发挥重要作用，其范围远远超出仅受电力影响的领

域。水务行业非电力脱碳的一个例子是利用生物固体中的生物碳资源。当

前的最佳做法是利用厌氧消化来转化大约50%的碳到沼气，然后必须经过多

个清洁步骤才能用作化石天然气的替代品。清洁后的气体可用于供暖燃料、热

电联产燃料、压缩天然气汽车燃料，或作为“可再生天然气”注入天然气管网，

最终用途决定了所要采用的清洁处理工艺。生物固体通常与其他湿原料（如动

物粪便或食物垃圾）共同消化，以通过额外的能源生产和“倾倒费”来促进经

济，倾倒费是消化器运营商接收外部废物的报酬。。鉴于目前天然气价格低

廉、对逃逸性甲烷排放有关问题的担忧、只有一半的资源转化为能源的事实，

以及与厌氧消化、气体净化和现场发电相关的高资本和运营成本，许多公用事

业公司发现，即使有共同消化和倾倒费收入，这种途径也根本没有成本效益。

甚至在有强大的政策支持消化和能源价格相对较高的地区，如马萨诸塞州（美

国），情况也是如此。 

 

图 17.1 转载自 Water UK 2030 年净零路线图，经许可出版(Water UK, 2020)  
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在未来，电网上有充足的可再生电力，而人们对逃逸性排放的担忧也在增

加，一些行业观察人士建议，比专门的沼气生产的政策激励更好的途径是寻找

将碳转化为更有价值的最终产品的技术。目前正在开发各种各样的技术，从阻

止产甲烷到生产可再生商品化学构件，围绕这些构件可以建造生物精炼厂(Bhatt 

et al., 2020)，再到水热液化(Chen, 2020)。本章不对这些技术进行详细讨论，但

最成功的政策将是那些鼓励最大限度和最好地利用碳供应的政策，无论原料（生

物固体、粪便或食物垃圾）如何，也无论用何种技术回收能源。 

另一方面，许多专家认为，鉴于美国现有的数千个沼气池以及该行业积累

的深厚技术专长，沼气设施（包括污水沼气池、独立的食物垃圾沼气池、粪便

沼气池和共同消化这些原料的设施）应该有他们自己的政策。水研究基金会最

近的研究表明，人们越来越关注沼气政策和法规，虽然对于太阳能来说有多个

市场条目，但污水处理行业代表了潜在沼气能源市场的重要部分(Kenway et al., 

2019)。由于人们熟悉这项技术，沼气资源回收项目更有可能取得进展。此外，

行业特定资源的管理不仅有利于能源生产，而且可以减少整个系统的碳排放。

这些都是合理的政策差异，正确的答案可能很简单，即对双方实施沼气和开发

新技术（如阻止产甲烷或水热液化）的激励措施。从大局来看，真正重要的是

这些湿碳原料被捕获并用于抵消化石燃料。 

17.2.2 观点 2：没有一项强制全球水务行业脱碳的总体政策 

政策制定者和水务行业专业人士经常努力制定和响应鼓励脱碳或寻找其替

代品、减少化石能源使用的政策。这并不是因为缺少努力。2019年，水研究基

金会调查了“供水和污水处理设施的可再生和分布式能源开发的机会和障碍”。

如图17.2所示，仅在美国就有数十项政策试图以某种方式影响水务行业的能

源使用。然而，所产生的政策矩阵复杂得令人眼花缭乱，在正常的印刷规模

下确实难以辨认，远远没有刺激行业在供水和污水处理设施中广泛采用低成

本的现场可再生能源发电。 

在图17.3中，政策网络的放大部分（在上面的红框中突出显示）进一步说明

了复杂的政策格局。 

面对如此复杂的能源政策环境，能源政策是以保护公共健康和环境的监管
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任务为基础的，而地方政策的目的是出于各种原因保持低的供水/下水道排放费

率，，尽管政策制定者和水务行业非政府组织几十年来一直关注能源使用，但

水务行业的现场分布式可再生能源使用量仍然很低，这不足为奇。 

（其中，图17.2右上的图例翻译如下：Legend: 图例；AE-奥斯汀能源；AEL-替代能源

法；BRCBPP-生物炼制，可再生化学品和生物产品制造援助计划；BCC-贝灵厄姆市议会；

BUB-沼气的有益利用；CAP-气候行动计划；CEP-清洁能源计划；CEPRA-清洁能源&减污

行动；CoB-博尔德市；CoP-波特兰市；CoV-温哥华市；CPSE-(圣安东尼奥)城市公共服务能

源；CSU-科罗拉多泉市公共事业公司；DERPA-DER计划法案；DOS-丹佛可持续发展办公

室；EERS-能源效率资源标准；ENO-能源新奥尔良；ERP-电力资源计划；EIRP-电力综合资

源计划；FE-法明顿电气公司；GME-绿色山地能源（TX）；GPP-绿色电力采购；IS-互连标

准；ISSG-小型发电机互联标准；LADWP-洛杉矶水电部；L.L.-当地法律；MUGPO-强制性

公用事业绿色电力选择；NEM-净能量计量；PEC-投资组合能源信贷；PIRP-电力综合资源

计划；PNGC-太平洋西北发电合作社；PSC-科罗拉多州公共服务公司（埃克西尔能源）；

PUCT-德克萨斯州公共事业委员会；PUCN-内华达州公共事业委员会；RE-可再生能源；

REG-可再生能源目标；REP-可再生能源计划；RES-可再生能源标准；RPE-可再生能源投资

组合标准；RRP-可再生能源计划；RRCEO-可再生、循环和节约能源目标；SBC-圣贝纳迪

诺国家；SEDS-太阳能开发标准；SGIP-自我激励计划；SGP-智能电网项目；SWOB-固体有

机废物细则；URL-普遍回收法；USSI-公用事业规模太阳能激励。） 
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图 17.2 适用于水和污水处理设施的分布式能源资源回收和可再生能源监管驱动因素的可视化概览，http://dx.doi.org/10.13140/RG.2.2.24472.01286。经

许可转载(Kenway et al., 2019) 

  

政府激励

需求响应 辅助服务 能源效率 波浪发电机 现场/附近
设施风车

风力潮汐/波浪
储能

沼气生产 水力发电 太阳能
热回收

藻类生物燃料

地热 从污水管道和处
理设施回收热

废水中的藻类种
植和生物炼制提
油

太阳能稳定池；
光催化脱污

浮动太阳
能光伏

太阳热能太阳能电池板-
现场/靠近设施

压控供水系统中的
直列式水轮机

厌氧消化污泥燃烧-
包括热电
联产

共消化

储能
太阳能

潮汐/波浪 沼气生产
藻类生物
燃料

水电

风力

热回收

DER发展

目标 拨款
激励

基于性能 互联

州/省

净计量

可再生能源

标准

环境指标

能源效率 水质量

空气质量

热回收

从污水管道和处
理设施回收热

废水中的藻
类种植和生
物炼制提油藻类生物燃料

地热
波浪发电机 压控供水系统中的

直列式水轮机

共消化

水力发电

潮汐/波浪

沼气生产 风力 太阳能

污泥燃烧-
包括热电
联产

厌氧消化

现场/附近
设施风车

太阳能电池板-
现场/靠近设施

太阳热能

太阳能稳定池；
光催化脱污

浮动太阳
能光伏

辅助服务 能源效率 需求响应

储能

本地/区域

目标

绿电购买
废物管理

法案/法律 激励 净计量

折扣

能源效率

计划/标准

空气质量

水质量

环境指标
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图 17.3 适用于水和污水处理设施的分布式能源资源回收和可再生能源监管驱动因素的可视化概览，http://dx.doi.org/10.13140/RG.2.2.24472.01286。经

许可转载(Kenway et al., 2019) 

潮汐/波 风 沼气生产

热回收
水电

能量储存
太阳能

波浪发电机
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近设施 压控供水系
统中的直列
式水轮机

从污水管道
或处理设施
回收热量

地热 共消化 厌氧消化 悬浮太阳能
光伏

太阳能稳定
池；太阳能
解毒

净计量

互连能源效率

绿色电力采购

可再生能源
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空气质量

国家目标

辅助服务

藻类生物燃料

激励

水质量

废水中的藻
类养殖和生
物精炼中的
萃取油

污泥燃烧-
包含热电
联产

新能源计划
2005年的新能源
政策法案

太阳热能 太阳能
电池板-
现场/靠
近设施
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国家、州和地方政策相互重叠，每一项政策都是出于美好的愿景而制定的，

然而这使得任何单一的技术或工艺都难以得到广泛应用。该系统要求每个公用

事业公司都经历费力且昂贵的定制研究和技术分析过程，并努力创建适合其独

特政策组合和其他驱动因素的定制系统。因此，只有最积极的公用事业公司能

够实现净零能耗，而且几乎没有一家公司被工程师和科学家认为可以成为净能

源生产者。即使是那些已经实现净零排放的设施，例如美国俄勒冈州格雷沙姆

的设施，仍然依赖于额外的能源投入，例如太阳能和进口有机废物(Modern 

Power Systems, 2019)。 

政策可以是技术强制的，如规定污染物数量限制的法规。例如，在英国，

《2008年气候变化法案》对国家在给定五年期间可以排放的温室气体总量设定

了具有法律约束力的限制 (UK Department for Business, Energy & Industrial 

Strategy, 2021)。他们可以创造推动效率的市场力量，如加拿大总理贾斯汀·特鲁

多在格拉斯哥举行的COP26上提出的全球碳税(Tasker, 2021)。它们可以是资金

驱动的，例如美国能源部的水安全大挑战(US DOE, 2021)，也可以是自愿的和基

本上不需要资金投入的，例如美国环境保护署的水再利用行动计划 (US 

EPA,2021a)。或者他们可以将监管和资金结合起来，例如马萨诸塞州的食物浪

费禁令和配套的厌氧消化器开发资金(Massachusetts DEP, 2021)。 

这个复杂的政策矩阵有几个重要的信息。一是，无论是国家的、区域的、

州/省的还是地方的政策，都不是统一的，有时可能是矛盾的。另一个是政策可

以采取多种形式。其中包括通过创造机会激发具有创造力的政策，例如总量管

制与交易方法（即使在总量管制与交易内部，也有不同类型的政策），以及可

能通过不同机制实现类似目标的碳税等政策。每种方法都显示出推动该行业可

再生能源投资的不同但重叠的原因(Strazzabosco et al., 2020)。 

17.2.3 观点 3：寻求与其他政策领域的共同利益 

在我们写这篇文章时，世界正面临着美国总统乔·拜登(Biden, 2021)所描述

的一系列“连环危机”。这些包括但不限于当前的COVID-19全球大流行、气候危

机、日益严重的不平等和系统性的种族主义，不仅是美国，世界各地都面临着

这些危机。无论读者对政治的立场如何，我们有理由认为，在可预见的未来里，
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解决这些连环危机将是全球政策制定者的首要任务。因此，任何制定有助于水

务行业脱碳的政策的努力都会更加成功，不仅因为这些努力阐明了它们如何适

应解决这些多重危机，而且因为这些努力本身可以解决多个宏观政策目标。尽

管脱碳本身确实解决了气候危机，但任何以牺牲其他顶层政策关切为代价来推

动脱碳的政策建议或项目都不太可能获得关注。 

出于这个原因，“共同利益”的观点对于制定新政策和应对现有政策都至关

重要。简而言之，可以实现多个目标的项目比不能实现目标的项目更有可能向

前推进。例如，2015年，加州政府为应对持续干旱，要求立即消减25%的城市用

水量。作为一个意想不到但受欢迎的共同利益，研究人员发现，与降低用水量

相关的用电量惊人地减少了1830GWh，比同期该州所有其他投资者拥有的公用

事业节能项目的总减少量还多(Spang et al., 2017)。掌握了这些信息，政策制定

者可能会考虑推进水资源保护，即使在没有干旱问题的年份也能减少能源消耗，

因为水资源保护有很多好处。 

第二个例子是，在美国和世界各地最近发生的事件之后，国际社会对解决

系统性种族主义问题给予了关注。虽然这似乎与水务行业的脱碳相去甚远，但

它可能对水项目产生非常实际的影响。传统上，尽管我们行业的设施对公共卫

生做出了贡献，但由于气味和局部空气排放、卡车交通以及用高大的混凝土墙

和链环围栏阻挡公众的难看设施，它们一直被认为是其所在社区的负担。选址

在少数民族和/或经济困难人群的人口中心或附近的项目，因其对这些人群的影

响而受到越来越多的审查。减轻这些负面影响的一种方法是重新设计水资源回

收设施以提供公共设施。位于中国上海的吴淞污水处理厂升级改造（图17.4）在

2019年荣获《工程新闻记录》颁发的“优秀奖”，因为它纳入了一个室内植物园，

既是公共可以进入的室内公园，又是车间处理系统的一部分，可提高能源效率、

控制气味并减少设施的整体物理空间需求(Engineering News Record, 2019)。不

难想象，未来的污水处理厂将需要为其所在国人口提供类似的共同利益，特别

是当这些人口在历史上受到压迫时。 

也许在脱碳过程中，潜在共同利益的最大领域之一来自捕获污水中所含的

低品位热量。鉴于大多数城市中心的街道下流淌着大量污水，使用热交换器回

收污水中所含的一小部分热能提供了高效区域供热的潜力，可以抵消其他碳密

集度更高的供热来源。英国的研究人员对四个处理设施进行了建模，发现回收
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热能用于供暖有可能减少30-110千克CO2当量/年(Hawley & Fenner, 2012)。 

这项技术的一个实施案例是加拿大温哥华的False Creek社区能源公用事业

公司，该自筹资金项目“消除了60%以上与建筑供暖相关的温室气体污染”(City 

of Vancouver, n.d.)。然而，当开发商试图在几英里外的美国华盛顿西雅图重新

创建这种方法时，他们遇到了监管障碍，无法利用这一资源。作为回应，当地

政府制定了允许污水热回收项目的标准化方法，其目标是提供多种好处，包括

降低单个建筑物的碳排放，为开发商提供另一种满足严格能源法规的工具，并

吸引更广泛的租户、买家和投资者(Landers, 2021)。 

 

图 17.4 吴淞 WWTF，图片由 Organica Water 提供 

另一个污水热回收项目的例子来自美国科罗拉多州的埃文镇（Avon, 

Colorado, USA），该项目除了脱碳之外还具有共同收益。在这里，当地监管

机构担心当地污水处理设施的出水温度会使接收水的温度升高并对冷水鱼

类造成损害。为了响应这一政策驱动，该镇建立了一个小型区域供热系统（图

17.5）。该镇最大的市政能源用户是镇娱乐中心，其中包括多个温水游泳池

和约3700平方米的加热空间。通过利用污水中的废热来加热水池、提供建筑

热量并在城镇人行道上提供无盐融雪，该城镇降低了污水温度，同时提供了一

种低成本的热源来抵消城镇设施中使用的化石燃料 (Strehler et al., 2010)。该镇

购买风力发电来抵消热泵的电力需求，确保系统零碳排放(Avon, Colorado, 2021)。 

作为创建可同时实现多个政策目标和共同利益的项目的实用方法，一些地

方政府已经采用了综合资源管理 (IRM) 的方法，有时也称为综合资源回收 
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(IRR)。这是一种跨学科、合作性的项目管理方法，很大程度上依赖于早期利益

相关者的参与和不断完善项目的迭代过程，确保在投票或类似的公共批准过程

之前获得广泛的支持(Thurm, 2016)。新加坡政府采用这种方法的一种变体来整

合多个目标，建成了滨海拦河坝等展示设施，它同时满足了该国10%的用水需

求，缓解了洪水，并为公众提供了每年超过1500万人次的旅游和娱乐机会(Chye, 

2018)。 

结合其中几个主题，我们要求读者将水资源回收设施想象为一个更大的综

合整体中的有凝聚力的部分。尽管我们的设施有巨大的公共卫生效益，但却被

认为是当地社区的负担，而且实际上正在被当作是制度压迫的工具。在美国新

泽西州，于2020年通过的立法要求国家评估设施对环境和公共健康的影响，包

括污水处理厂、污泥焚烧设施、资源回收设施和热电联产设施——所有这些都

是我们当前水资源回收设施理念的一部分——在负担过重的社区(State of New 

Jersey, 2020)。 

 

图 17.5 Avon, CO, 污水热回收示意图。图片由 Jennifer Strehler/CDM Smith 提供 

想象一下，在这个世界上，我们行业的设施不再被认为是置于弱势社区的

系统性负担的一部分，而是将水资源回收设施视为社区资产，这些地方吸引着
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人们居住，通过提供美丽、干净、充满花园的公共空间，提升而不是降低其他

社区的地位，就像在吴淞1一样。 

今天，我们的设施，尽管在进水中接收到的化学能和热能是清洁进水所需

的5-10倍(Water Research Foundation, n.d.)，但仍是巨大的能源消耗者。相反，想

象一下，这些设施通过效率和能源回收的结合，为其所在社区提供低成本的无

碳电力和区域供热，例如加拿大温哥华。今天，绝大多数设施只是将清洁到最

低限度的监管标准的水传递给接收水体，而没有尝试回收这些水来抵消处理厂

上游对新饮用水的需求。相反，想象一下在这样一个世界里，水资源回收设施

将这些水视为一种资源，就像在新加坡一样。 

17.2.4 观点 4：在分布式环境中，水和能源在发电站处/附近回收，水

的再利用和能源回收可能更有效益 

水务系统日益增长的能源需求、不断上涨的能源价格、绿色能源和温室气

体减排目标的推进，以及气候变化的影响，都在推动供水和污水处理公司寻求

对自产能源的投资。自产能源可以降低成本，提高系统适应性和可靠性，并减

少温室气体排放。公用事业可利用的可再生分布式能源形式包括污水中的有机

物、水力发电、污水中的热能、将天然气转化为电能的废热、太阳能和风能。

利用所有这些形式的能源，污水处理厂可能产生的能源将远远超过其场地所需

的能源(Kenway et al, 2019)。总体而言，污水中包含的热能和有机能源潜力估计

约为2012年污水行业处理所需能源量的8倍，而且其中很大一部分潜力仍未开发

(Kenway et al., 2019)。此外，由于公用事业公司可以储存能量（例如在海拔较高

处储存天然气或水），并且通常可以随着时间改变自己的能源需求，因此它们

是一个更加基于可再生能源的未来电网的重要潜在元素。 

在过去的十年中，分布式资源和可再生能源技术有了很大的发展，由于创

新降低了成本，加上联邦和州政府补贴，预计整个分布式能源 (DER) 的容量将

继续增长。这种趋势在太阳能和风能可再生技术中尤为明显，它们与传统技术

相比变得更具竞争力。对于市政和私人供水和污水处理公司来说，这是一个投

 
1 原文为 Wusan，应为 Wusong 之误。———译者注 
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资本地资源回收的独特机会。 

在过去十年中，DER技术的容量和发电量一直在稳步增长。例如，美国的

可再生能源总发电量已从2000年的360 TWh增长到2020年的844 TWh(USEIA, 

2021)。从2000年到2020年，可再生能源的装机容量增加了300% 以上，达到

265GW。关于这些总数的分布和计量部分的详细统计数据通常不容易获得。然

而，分布式和小规模系统对发电量或容量的贡献通常不到1%。在高峰期，分布

式系统贡献更大。例如，2017年，五类“表后市场”DER贡献了44GW，约占美国

夏季峰值总需求769GW的6%(St. John, 2018)。分布式太阳能和小规模热电联产

（50兆瓦以下）贡献了近80%的影响。智能恒温器、电动汽车和分布式储能有助

于平衡DER的影响。 

在全球范围内，水务行业的能源生产主要是基于沼气技术。在英国，水务

行业提供了8.5%的可再生资源，其中80%来自厌氧沼气消化(Howe, 2009)。在美

国，有超过14,500家公营污水处理厂（WWTP），平均每天处理约323.45亿加仑 

(MGD) 的流量(Shen et al.,2015)，其中1027家的处理能力超过5MGD，并且处理

80%的污水。根据Tarallo等人（2015）的说法，每年约有851万亿英热单位（BTU）

的能量包含在这1027个污水处理厂的污水中。 

尽管污水中携带了大量热能（每人每年释放到下水道的废热为2800兆焦耳

(Larsen et al., 2016)），但目前利用的很少。昆士兰大学的州级分析(Hivert, 2019)

证实总潜力约为200,000GWh/年，与Tarallo（2014）估计的相似。沼气形式的化

学能已成功回收了很多年。即使有直接从污水流中回收沼气的例子(Degarie et al., 

2000)，沼气仍主要从污水污泥的厌氧消化过程中回收。通过将污泥与外部有机

原料相结合，可以增强污水污泥的沼气生成，这称为共同消化。 

现在有一系列国际实例，供水和污水处理公司使用现场沼气（沼气）、太

阳能光伏、水力、风力涡轮机和其他可再生能源成功实施DER项目。水和污水

处理公司通常是DER的理想选择，因为它们可以拥有大量的成片土地，具有高

（和可移动的）能源需求，并且可以提供其他类型的辅助电网服务。公用事业

公司还通过使用应急发电机和其他能源来抵消峰值电网电力需求，从而参与需

求响应计划。然而，确定关键选项，了解监管要求、关税结构、动态政策立场

和劳动力能力，一直是确定性投资的巨大挑战。 

水务行业缺乏统一的脱碳和可再生能源利用的政策，从财政机会到广泛的
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气候减缓目标等多种因素推动了采用。Strazzabosco等人（2020） 调查了澳大利

亚水务行业采用可再生能源的驱动因素，发现降低能源成本是影响可再生能

源项目的最重要因素。然而，该研究指出，强制性温室气体减排要求是支持

可再生能源项目的最有影响力的政策。与美国的研究结果相似(Kenway et al., 

2019)，澳大利亚的研究质疑政府财政政策或可再生能源市场对水务行业的影响，

这表明水务行业在地区脱碳方面的机会更广泛。

这种作用的一个例子是，加拿大温哥华的大温哥华地区如何直接将来自污

水处理厂的清洁、过量的生物甲烷注入现有的天然气分配系统，以响应不列颠

哥伦比亚省的气候行动。关于沼气升级项目的讨论围绕着利用液体废物的所有

元素作为资源来减少大温哥华地区的企业温室气体 (GHG) 排放和该地区的温

室气体排放的机会展开的(Kenway et al., 2019)。2007年，大温哥华地区与不列颠

哥伦比亚省几乎所有其他地方政府一起签署了省政府的《气候行动宪章》，承

诺在2012报告年度之前实现碳中和。位于不列颠哥伦比亚省温哥华的露露岛污

水处理厂（LIWWTP）的绿色生物甲烷项目是大温哥华地区与天然气供应商

FortisBC之间的合作项目。此次合作的目的是将未使用的沼气净化至达到管道

质量标准，使其能够作为可再生生物甲烷出售给FortisBC。可再生天然气（或生

物甲烷）是由LIWWTP厌氧消化的副产品沼气生产的。通常，生物甲烷气体用

于为工厂的建筑物和沼气池提供热量，多余的气体通过安全燃烧释放到大气中。

从2014年到2016年，三年中LIWWTP使用的总能源需求和生物甲烷分别约为

216,220 和84,640GJ，生物甲烷满足的热量需求百分比在三年中约为40%。

FortisBC和大温哥华地区之间建立了一个互连协议，以出售来自LIWWTP的多

余生物甲烷。 

另一个例子是有机物的管理。通过将城市有机废物输送到区域污水处理厂，

水务行业可以减少固体废物处理设施的甲烷排放并改善共同消化和发电。例如，

纽约市环境保护部（NYCDEP）和纽约废物管理公司合作，从源头上分离有机

废物和预处理的食物残渣，以改善布鲁克林的Newtown Creek污水处理厂的共同

消化过程。该计划是布隆伯格市长的纽约计划的产物，旨在使纽约市成为世界

上最可持续的城市。PlaNYC设定的目标是到2050年，将温室气体排放量减少

80%，实现能源中和的城市污水处理运营，最大限度地利用沼气的同时最大限

度地减少无组织排放，到2030年实现零废物填埋(City of New York, 2021)。在合
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作中，NYCDEP在其14个处理厂的13个重复使用厌氧消化产生的沼气。这种气

体最常用于现场锅炉中，用于加热或为设备供电。在Newtown Creek工厂，250

吨源头分离的食物垃圾（由废物管理部门收集和处理）被注入污水处理厂的沼

气池，以增加沼气产量。 

虽然DER开发存在许多挑战，但其中有三点非常突出：（i）集成到电网；

（ii）需要特定地点的知识；（iii）综合规划。计量和电网互连程序正在塑造电

网的未来(IREC/VSI, 2014)。DER的规划和部署缺乏协调，并且缺乏足够的管理

系统，这将增加基础设施升级的成本并降低DER的全部价值，正如德国所经历

的那样(EPRI, 2014)。综合电网并注重协同效益，可以提高DER的渗透，减少电

压损失和环境影响，推迟容量升级，参与需求管理计划，并提高电力系统的弹

性(EPRI, 2014)。然而，供水和污水处理公司发现，DER成为一种商业模式的新

选择，传统能源事业受到挑战 (IREC/VSI, 2014; Willis et al., 2012, 2015)。 

支持DER的主要政策和法规变化包括尽量减少中小型污水处理厂必须满足

的法规，或寻找促进污水处理区之间合作的方法。例如，如果处理厂周围有更

多的相互作用，那么并非所有处理厂都需要消化器。较大的处理设施可以更积

极地从较小的处理厂或其他来源获取有机物以进行共同消化。污水处理设施还

可以与市政当局和其他食品生产商建立更密切和互惠互利的关系，或者考虑开

发校园环境。 

校园环境将使管理资源回收变得更加容易。例如，污水处理厂、市政厅、

垃圾填埋场和议会的财产都可以被视为同一校园的所有部分。这将允许在“校园

电网或微电网”上共享产生的剩余能源。越来越多的供水和污水处理公司被认为

是至关重要的，因此作为弹性政策的一部分，他们获得了运营微电网的许可。

这种方法可以通过采取“整体社区规划”的观点，并与联邦、地区和地方规划机

构合作来进一步加强，这些机构通常更依赖于当地的公用事业服务。 

总体而言，在能源和成本危机推动DER发展之前，应该为“测试”DER选项

提供更大的组织支持。试点项目可以将能源消耗和DER机会纳入工厂设计规划，

帮助与规划部门建立联系，探索能源减少的机会，作为基础设施和资产管理规

划的一部分（即泵站升级和修复、系统配置、分布式能源，例如微型涡轮装置

或节能技术等）。需要对人员进行投资，使其能够在供水或污水处理系统中使

用可再生能源。 
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展望未来，进入DER市场的水务公司需要考虑市场力量、不断变化的技术、

不断变化的补贴和不断变化的监管，但也必须考虑他人的利益来指导和修改市

场变化。今天安装DER项目的财务回报可能会在其运营寿命期间发生变化。一

些司法管辖区将继续支持DER的补贴和监管政策，另一些则会限制DER的经济

优势。  

17.2.5 观点 5：变化是永恒的。我们需要能更好适应变化的水资源政

策和技术平台 

本书的许多其他章节都讨论了创新和效率。他们着眼于各种各样的技术，

这些技术可以帮助我们从现在的行业发展到未来可以实现水务行业脱碳的理想

世界。这本书的作者在学术界、政府、工程和设施管理方面积累了数百年的经

验，他们齐心协力，试图设想我们该如何改变行业的整个经营方式。我们这样

做是因为，尽管污水处理行业提供了人类历史上最伟大的公共卫生服务，但却

没有考虑到我们在日益严重的环境灾难中所扮演的角色，这种灾难有可能推翻

我们在过去两个世纪所做的工作。现在，我们正在转变方向，努力成为解决这

一新公共卫生威胁的一部分。 

然而，我们受制于一个从未设想过这种变化的系统。我们的规则和条例、

工程方法和技术、融资机制、我们与我们所服务的公众沟通的方法，实际上我

们系统的每一个方面，都是在一系列基于工业思维的假设下设计的。干净的水

会变脏。脏水会被收集起来。然后，我们的行业将再次使水变得干净，却使用

尽可能多的能源、尽可能多的化学品和尽可能多的人力，而不考虑成本。 

为了减少浪费和低效，我们追求规模经济，投资大量的工业化水处理设施，

这些设施的寿命长达几十年，我们假设使水变脏的方式不会有太大变化，人口

将保持稳定或增长，我们只需要让水变得足够干净到可以在其中游泳或钓鱼，

而且我们基本上知道那是什么样的清洁水平。这些工业设施的位置对设计师来

说很方便，人们会默认它们会像所有工业设施一样，让邻居的生活变得有点不

愉快。 

这组假设大部分来自20世纪60 年代末和70年代初的环境运动，这导致世界

各国成立了负责环境保护的公共机构。这些机构随后为处理厂制定了水质标准
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和指南。在世界范围内，这些假设——我们的设施应该是大型的、昂贵的、经

久耐用的；他们将获得无限的能源和化学资源；他们应该排放处理过的水而不

进一步再利用；他们不一定是好邻居——事实证明，他们非常耐用。 

事实上，这些假设几乎在实施后就已经过时了。在工业化世界完成第一批

污水处理厂的设计和建造之前，我们已经面临挑战。我们最初的政策假设污染

来自管道，忽略了雨水的贡献。我们的政策假设我们只需要处理少量污染物，

首先忽略了营养物质氮和磷，然后没有预见到个人护理产品和药品的危害，最

近还因微塑料的存在而措手不及。即使是最微量的多氟烷基物质（PFAS）也有

问题。我们的创始政策做出了灾难性的假设，即我们可以永远利用无限量的化

石燃料供应能源和化学品，而不会产生不利影响。 

因此，正如世界面临一系列连锁危机——对科学和民主的攻击、气候变化

的生存威胁、系统性压迫、日益扩大的不平等以及导致数百万人死亡并扰乱全

球经济的全球流行病等等，污水处理行业也面临着一系列连锁危机。同时我们

被要求：维护老化的基础设施； 

• 将越来越多的污染物削减到越来越低的水平； 

• 设计收集和清理雨水的方法； 

• 适应不断变化的气候，气候变化可能引发洪水、干旱和海平面上升，从而扰

乱我们的行业； 

• 为水再利用的可能性做好准备； 

• 在人口增长的地区迅速建造新设施，并在人口减少的地区维持旧的、现有的

超大设施； 

• 我们的行业是所有公共服务中能源密集度最高的行业之一，要实现脱碳； 

• 以公平的方式完成上述所有工作，而不增加世界各国有色人种社区、土著居

民和穷人的历史负担。 

与20世纪60年代最初的设想相比，这不是一个小的变化，但它远不是一个

完整的清单。它没有考虑到即使中期气候预测成为现实，我们也可以预期地大

规模移民(Lustgarden, 2020)。它没有考虑到我们的行业迫切需要最终开发出某

种版本的水和卫生系统，这些系统能基于发展中国家可获取的资源为其提供服

务。它没有考虑到未来流行病（可能是水传播的）可能对我们的系统产生的影

响，也没有考虑到我们还没有考虑过的未知情况。 
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这里的意图不是用一份不可逾越的错误清单来压抑读者。人类有无止境的

发明和创新。在不到十年的时间里，我们已经从市场上基本上没有电动汽车发

展到现在挪威超过50%的新车销量是电动汽车(The Guardian, 2021)。在同一时期，

太阳能光伏已经从富人的昂贵放纵变成了“历史上最便宜的电力”(Evans & 

Gabbatiss, 2020)。如果汽车和电气行业（这两个行业都使污水处理行业相形见

绌）能够快速调整和适应，我们没有理由认为我们不能。 

然而，要做到这一点，我们就需要采取预期不断变化的政策。在一个以不

愿创新著称的行业中，我们要允许灵活性和创新的政策。2013年，一组研究人

员宣称“城市水管理存在创新性缺陷”。在研究了这种缺陷的原因后，他们得出

了一个结论：“要解决当前的城市水基础设施挑战，以技术为重的研究人员需要

认识到技术和制度以及控制变化的社会制度之间相互交织的本质”(Kiparsky et 

al., 2013)。 

换句话说，仅靠技术无法让我们摆脱困境。我们需要在创新和迭代技术时

有愿意支持我们的政策和机构，这意味着挑战我们目前的一系列假设。我们的

政策需要支持广泛的技术，而不是挑选赢家和输家。设施可能不需要持续40年

或更长时间，它们可能不需要大规模扩展以提高效率。他们一定不是坏邻居。

当我们发现用过的水对环境和公共健康构成新威胁时，它们必须能够轻松且经

济高效地升级或更换。 

17.3 结论和政策建议 

在本章中，我们强调了政策制定者和水资源回收专业人士在努力实现水资

源回收行业脱碳时可以考虑的五个核心观点。在这里，我们总结了这些观点，

并尽可能提供政策建议。 

这些观点中的第一个是水务行业可能不会使用足够多的能源，从而无法实

施特定的能源政策。尽管我们的饮用水和水资源回收设施的用电量高达数兆

瓦，但它们仍然只占社会总一次能源中的一小部分。政策和运营应继续强调在

能源效率方面的重大努力，包括大幅减少能源使用的突破性技术和方法。然

而，通过现场能源生产使全球数十万设施中的每一个都实现零净能源，可能会

分散对更大的电网脱碳的更有成效的努力的注意力。此外，要使污水处理行业
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完全脱碳，仅考虑电力使用是不够的。核算必须包括N2O排放和逃逸性甲烷排

放，以及范围2和3的排放，例如化学品消耗和用于运输污泥和进行异地处置的

燃料。为了解决这些其他排放源，决策者需要寻求合作伙伴关系并创造共同利

益。其中包括利用污水中的碳和热能资源来抵消其他部门对化石能源的使用。

我们鼓励政策制定者寻求碳中和技术和促进突破性创新的政策。 

第二个观点讨论了缺乏一项要求水务行业脱碳的总体政策。。水务行业有

广泛的政策任务，通过提供安全的饮用水和污水处理来保护人类健康和环境。

然而，这些政策并没有预料到用于提供这些关键服务的能源之间的相互作用的

影响。在实践中，通过增加能源和化学品使用或增加N2O等排放，许多改善水务

行业公共和环境健康的努力都以牺牲气候为代价。以目前的形式，围绕水务行

业能源使用和脱碳的政策是一个令人困惑和复杂的网络，有时地方、州/地区、

国家甚至国际政策之间是相互矛盾的。这是对第一个观点的自然延伸，因为其

中许多政策在设计时并未考虑到水务行业。尽管我们在本节中没有提供任何具

体的政策建议，但我们乐观地认为，其他部分讨论的努力最终将为该行业的脱

碳开辟一条清晰的道路。 

第三个观点涉及与其他政策领域的共同利益。简而言之，可以实现多个目

标的项目比不能实现目标的项目更有可能向前推进。在这里，我们要求读者想

象水资源回收设施是一个更大的综合整体的一个有凝聚力的部分。我们提供了

一些共同效益的例子，包括节约大量能源的节水项目、旨在用作公共处理厂和

真正社区资产的娱乐设施的水资源回收设施，以及为邻居提供区域供热的设施。

这个观点领域更适合于对现有政策作出反应，而不是制定新政策。 

第四个观点研究了利用水资源回收设施的独特属性部署分布式能源的潜力。

其中包括接收流入污水中的碳和热能资源，可以从现场发电的“表后”接收可再

生能源的能源密集型工艺，以及在类似校园的环境中与其他公共部门服务整合

以共享这些资源的可能性。政策建议包括消除实施这些现有技术的障碍。 

最后一个观点涉及对水资源回收部门不断变化的需求，以及需要有足够灵

活的政策以适应这些变化。在这里，我们指出，研究表明水务行业存在创新不

足的问题。我们呼吁重新考虑将行业锁定在长达数十年的大型、复杂的工业设

施投资的政策，转而允许采用更快速、迭代的方法来解决水资源的挑战，即使

这些挑战在我们实现脱碳后仍将继续发展。 
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17.4 其他资源 

下面我们列出了一些在线资源，这些资源很有价值，能够使读者更好地了

解相关政策和途径的前景。 

Resource recovery from Water: from concept to standard practice. Editors:Ilje Pikaar, 

Xia Huang, Francesco Fatone, Jeremy S. Guest. 

https://www.sciencedirect.com/journal/water-research/special-

issue/104CRLSTGFT 

Mobilizing for a zero carbon America: Jobs, jobs, jobs, and more jobs, A Jobs and 

Employment Study Report. Saul Griffith, Sam Calisch, Alex Laskey. Rewiring 

America. July 29, 2020. https://www.ourenergypolicy.org/resources/mobilizing-

for-a-zero-carbon-america-jobs-jobs-jobs-and-more-jobs/ 

Heat Pumps Using Waste Water in Goethenburg, Sweden. Case study on 

www.celsiuscity.eu, Jan 16, 2020. https://celsiuscity.eu/heat-pumps-using-waste-

water-in-gothenburg-sweden/ 

Water UK Net Zero 2030 Routemap: Unlocking a net zero carbon future (online 

resource provided by Water UK): https://www.water.org.uk/routemap2030/ 

Emerging solutions to the water challenges of an urbanizing world. Tove A. Larsen, 

Sabine Hoffmann, Christoph Lüthi, Bernhard Truffer, Max Maurer. 

https://www.science.org/doi/10.1126/science.aad8641 

Municipal wastewater sludge as a renewable, cost-effective feedstock for transportation 

biofuels using hydrothermal liquefaction. Timothy E. Seiple, Richard L. Skaggs, 

Lauren Fillmore, André M. Coleman. 

https://doi.org/10.1016/j.jenvman.2020.110852 
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Bhatt A. H., Ren Z. and Tao L. (2020). Value proposition of untapped wet wastes: carboxylic acid 

production through anaerobic digestion. iScience, 23(6), 101221, 

https://doi.org/10.1016/j.isci.2020.101221 

Biden J. (2021). President Biden’s Full Inauguration Speech. Retrieved from NY Times: 

https://www.nytimes.com/2021/01/20/us/politics/biden-inauguration-speech-transcript.html 

Chen W. T. (2020). A perspective on hydrothermal processing of sewage sludge. Current Opinion 
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Chye K. T. (2018). From Resource to Asset: Building a Water-resilient Singapore. Retrieved from 

Global Infrastructure Initiative: 
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第十八章  负碳循环水经济展望 

Glen T. Daigger* 

 

University of Michigan, Ann Arbor, MI, USA 
*Correspondence: gdaigger@umich.edu 

18.1 引言 

本书的前几章已经阐述了目前水务行业脱碳的许多机会。众多的创新者和

早期采用者正在研究各种方案进行试验，并且实施各种方案以提高能源效率、

减少碳足迹并从水循环中回收资源。他们是在普遍缺乏监管驱动因素的情况下

这样做的，但这样做是基于实际问题以及组织和社区价值观的综合考虑。减少

对关键资源（例如能源）外部供应的依赖，为公用事业提供了实际的优势，例

如在可变经济条件下提高管理和控制运营成本的能力。对客户重视的产品的回

收，不仅提供了至少部分抵消成本的收入，而且还为这些残余物的管理选择提

供了更大的保证。如果将其视为废物，而不是有价值的产品，则可能会出现对

相关管理方案（如填埋）的反对意见，并威胁到管理这些残留物的能力。公用

事业和社区还根据其对环境保护的更广泛承诺，减少碳排放并回收资源以减少

其环境足迹。这些创新者和早期采用者获得的知识和经验对于更好地了解什么

是可能的以及哪些可用选项最适合各种情况至关重要。他们取得的成功也为其

他人提供了所需的示例和证据，以便随后采用一些正在研究的新技术和方法，

这与采用创新和新技术的典型S型曲线背后的社会过程一致(Rogers, 2003)。 

水务行业的变革势头无疑正在加快，但还有更多的事情要做。从长远来看，

随着我们从当前的线性经济向循环经济转变，水务行业需要转型以有效运作—

事实上，水务行业可以领导提供基本公共服务的其他行业。可能提出的两个问

题是：（1）水务行业是否有广大参与者会采用新的资源回收技术和实践，还是

只有一小部分；（2）如何加快当前的转型。 
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18.2 资源回收 

18.2.1 历史的角度 

我们首先谈谈对水务行业的一些看法。需要明确的是，“水务行业”一词包

括所有从事水资源管理以满足人类和环境需求的实体，包括供水、水处理、污

水管理、残留物管理、雨水和防洪。许多人认为，水务行业的主要关注点是供

水服务和当地水环境，而不是气候变化等更广泛的环境问题。这种看法的一个

后果是人们进一步相信，只要遵守既定法规，水务专业人员就可以使用所需的

任何资源，而不考虑其对环境的影响。后一种与法规的联系基于这样一个事实，

即法规通常侧重于保护水务公司所服务的人群的健康和当地的水生环境。人们

进一步意识到，水务行业在应对不断变化的外部环境方面变化很慢。不幸的是，

寻求证据的人很容易找到那些支持这些看法的证据。幸运的是，这些看法并没

有完全反映水务行业在历史上或继续发挥作用的特点。 

记录清楚地表明，水务行业已经适应了社会需求，并如第17章所讨论的那

样，随着时间的推移发生了重大变化。David Sedlak的《水4.0》一书(Sedlak, 2014)

以一种有趣且引人注目的方式总结了水务行业的历史进展以及未来前景。国际

水协会 (IWA)“未来城市”计划的成果提供了进一步的证据。例如，考虑一下

众所周知的城市从最初的供水到对水敏感的城市的转变。如图18.1所示，该图下

半部分描绘的城市水管理系统服务交付功能已经得到了发展，以响应图上半部

分描绘的日益雄心勃勃的社会政治驱动因素。这一进程的各个阶段被赋予了一

系列描述性的名称。虽然许多城市尚未发展到对水敏感的状态，但个别城市的

水管理通常沿着图示的轨迹发展。

对图18.1中呈现的功能进展的研究以及与现有法规的比较表明，法规并不

是水务行业系统实施的唯一驱动力。这并不是说不重视法规的作用，如果能坚

持执行，就可以促进提供可靠的服务。这种功能的发展今天仍在继续，因为创

新和早期采用的水务行业公用事业（供水、污水处理、防洪）已从一个阶段过

渡到下一个阶段，以响应需求和机会的结合。随后，更广泛的法规也随之而来。

从创新者和早期采用者到法规的建立，这一过程将在下一节中进一步讨论。
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图 18.1 水敏感城市的逐步发展。来自 Brown et al. (2009) 

多年来，水务行业还对更广泛的环境问题采取了行动。供水系统的设计和

运行历来都是为了尽可能地提高能源效率，例如尽可能采用水力发电。从历史

上看，能源效率也是污水处理的一个主要关注点，土地利用生物固体，有益地

利用生物固体的营养和有机物含量，是许多地方的一个历史性的持续做法。间

接和直接的水的再利用是一种历史做法，在许多地方的应用迅速扩大。当然，

这些资源效率提升和回收行动都是在满足监管要求的情况下完成的。本书前几

章中提供的众多示例展示了水务行业在解决全球能源和环境问题方面的进展。

然而，当务之急是，水务行业必须大力增加此类努力的范围。 

18.2.2 价值层次 

可以帮助水务行业加速实施资源回收的一种工具是旅程愿景，类似于图

18.1中所示的水城市设想。我们的朋友和同事Jes LaCour Jansen提供了这样一种

描述（图18.2），虽然它最适用于使用过的水，但对于整个水循环也有作用。以

金字塔形式呈现，右侧按价值升序排列各类产品的价值。左侧列举了可以从用

过的水流中提取的产品，以说明如何提取增值产品。水被放在金字塔的底部，

因为它的回收是给定的。许多可提取产品是碳基的和/或可用于在不使用化石燃

料的情况下生产能源，尽管有一些例外，例如营养物质。 
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图18.2资源回收金字塔与水循环中的资源回收一致。改编自Jes LaCour Jansen 根据van 

der Hoek等人的类似图表提出的图表 (2016)， 并且可以在 

http://www.betaprocess.eu/the-value-pyramid.php 中查询到 

目前的产品，除水外，还包括沼气、热、电（例如通过热电联产、CHP、使

用沼气作为燃料的系统产生）、生物固体和磷（例如作为鸟粪石）。然而，潜

在产品的范围说明了可以回收的产品的多样性，以及它们在货币和社会方面不

断增加的价值。这个金字塔中缺少除营养物质氮和磷以外的无机物质，例如矿

物质和金属，这些物质已被证明具有巨大的潜在价值(Westerhoff et al., 2015)。

还可以从城市水循环的其他部分提取资源，例如用于水处理的混凝剂的回收和

再利用。 

另外，我喜欢图18.2中的资源回收金字塔的原因之一是它让我想起了马斯

洛的人类需求层次理论，这是心理学的基本原理。马斯洛的层次结构从基本的

人类生存需求发展到那些更有追求的需求，如个人尊严和自我实现。在图18.1中

呈现的水敏感城市逐步发展中，我也看到了相同的进程，唯一不同的是图18.2的

垂直发展和马斯洛层次结构的经典表现形式在图18.1中是水平呈现的。我从中

得到的一个重要信息是，心理学告诉我们，人们通常可以设想从一个层次结构

到下一个层次结构的进展是可能的，但不能跨越两个或多个层次。因此，如果

一个人在寻求激励人们采取行动时参考马斯洛的层次结构，他需要了解目标受

众在层次结构中的位置，以及他希望他们采取的行动如何将他们提升到下一个
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层次。要求他们采取行动将他们提升两个层次通常是不成功的。人们可以认为

向上移动“一步”是可能的，但不是两步或更多步。这种心理是否适用于水务行

业？我们是否需要了解个人效用在图18.2中的金字塔中的位置，并专注于鼓励

他们“迈出下一步”？我认为这些都是值得考虑的好问题。 

如前几章所示，目前水务行业正在进行的许多努力都集中在以下方面：通

过捕获液体流中的碳和通过厌氧消化转化为沼气来增加污水中碳的回收率。这

些努力包括主流工艺，例如使用厌氧膜生物反应器 (AnMBR)，或通过捕获碳并

在厌氧消化器中稳定化。正如其在图18.2金字塔中的较低位置所显示的那样，与

其他产品相比，这可能代表数量大但价值相对较低的产品。此外，随着电网向

太阳能和风能等可再生能源过渡，通过CHP系统生产和使用沼气可能对减少全

球环境影响的贡献越来越小。随着发电成本的降低，经济价值也可能随着时间

的推移而下降，随着太阳能和风能系统成本的下降，许多地方都会出现这种情

况。简而言之，水务行业需要“攀登”图18.2所示的金字塔，才能继续为社会增加

价值。 

除了产品的固有价值外，其他因素也会显著影响回收资源的增值。以水为

例，由地表水和地下水等“天然”水资源生产的饮用水通常被消费者视为与其他

“水产品”相比的“黄金标准”。非饮用水产品可能会被用户接受，用于他们想要的

用途，但价格往往低于饮用水，即使饮用水不会产生任何附加值。由于水是一

项人权，因此水的价格很少反映生产和分配水的真实成本，这一事实使对人类

消费水的价值的考虑变得更加复杂。虽然有其他办法来保障那些因实际费用而

无法负担的人的权利，例如补贴，但这一方法很少被使用。因此，水可能是价

格最低和最不受重视的基本需求之一。还有一个是接受饮用水再利用的问题，

无论是间接的还是直接的，即使这种水的质量可能比传统的饮用水更高。幸运

的是，随着饮用水再利用越来越为公众所接受，后一种情况正在发生变化（尽

管进展缓慢）。人们可能会想，水务行业在多大程度上通过“颂扬饮用水的美

德”的历史实践，而不是更好地教育公众了解整个水循环，导致了目前的情况。

然而关键是，影响人们的看法可能与所采用的实际做法一样重要。 
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18.2.3 开拓市场和产品 

现有的资源回收做法在很大程度上取决于相关市场是否容易获得。水就是

一个例子，因为水务公司已经在为客户提供供水服务。沼气的使用又是另一种

情况。用过的水产生的沼气通常采用CHP系统进行估值，因为产生的电力通常

可以在现场充分利用。为CHP系统所在的设施提供服务的电力公司所产生的电

力，仍然可能会出现关于电力购买和回售的问题。这在过去常常导致人们认为

通过CHP使用沼气是不经济的。CHP系统也会产生热量，可以在现场使用。现场

需求通常不足以充分利用可用的热量，因此除非可以提供给区域供热系统等外

部客户，否则它不会得到充分利用。沼气也可以升级为天然气，出售给当地的

天然气公司，尽管在制度安排和定价方面可能再次出现困难。在某些情况下，

升级后的沼气也被用于为市政车辆提供燃料，从而简化了制度安排。沼气还可

以用作生产更高价值产品的原料，例如微生物蛋白质。如图18.2所示，这代表了

回收产品的更高价值用途。相比之下，公用事业公司在开发生物固体产品市场

方面拥有丰富的经验，特别是在农业社区，一些地方的大部分生物固体被重复

使用，而且还用于各种消费品。虽然此类计划通常不会产生足够的收入来抵消

成本，但它们确实为生物固体管理提供了一种公众可接受的（因此是安全的）

方法，同时产生了环境效益。 

简而言之，资源不仅需要回收，还必须转化为产品，这些产品存在足够的

需求，并具有支持性的价值链和商业模式，从而可以满足水务公司和客户的需

求。这就要求资源回收的形式和质量符合用户要求，要有足够的数量吸引客户，

在客户可以使用的时候提供，并且水务公司的经济价值主张要可以接受。在评

估对公用事业的价值时，必须和处置资源相比，考虑资源回收的战略和运营价

值。如上所述，如果水务公司生产的有用产品有安全的市场，那么它们就不太

容易受到阻碍，如果它们的残余物被视为必须处理的废物，就会受到阻碍。因

此，从经济角度和确保运营的连续性来看，资源回收不一定要能创造收入才有

价值。虽然水务行业已经证明了有能力识别有用的产品并开发必要的价值链和

商业模式，但必要的技能并不像现在和未来所需要的那样普遍。这指出了在这

些领域进行教育和技能建设的必要性。 

随着我们采用促进资源回收的替代水管理模型，大幅提高资源回收率变得
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更加容易。对中水回用的接受程度不断提高，促使了替代供水模式的出现，在

这种模式中，中水回用和雨水收集被视为强大且有弹性的供水的组成部分，可

以在干旱条件下正常运行。对“无化学品”水处理技术的兴趣也是一项重要的预

防措施，因为它消除了处理化学品和由此产生的残留物。一个具有巨大潜力的

选择是到源分离的转变，再加上资源回收。我们最近提出的工作表明，城市规

模的尿液分离、收集和转化为肥料产品，在一系列环境（地理位置、处理过的

污水养分限制、电网的温室气体含量）上进行评估，持续降低污水管理的生命

周期影响(Hilton et al., 2020)。我听到的对源分离的最大反对意见是难以将其改

装到现有的基础设施中，尽管许多人在翻修建筑物时没有调查这样做的选项。

与此同时，我们以旧的方式建造新建筑，从而延续了这种所谓的约束。解决方

案很明显，在新建筑和建筑装修中（总是发生）纳入源头分离管道，并随着时

间的推移进行转变。 

单细胞蛋白的生产是水管理方法中显著不同的另一个例子，具有固有资源

回收特征。原料产品已经在食品加工残留物中产生，包括污水中的单细胞蛋白。

人们也在努力利用藻类生产各种产品，不仅是单细胞蛋白，还包括其他更高价

值的产品。这些系统可能使用传统的开放式池塘，但也正在寻求开发光生物反

应器。Willy Verstraete及其同事(Pikaar et al., 2018) 还提出了可以充分利用污水

中的营养物质来生产高质量单细胞蛋白的方法。从资源回收金字塔的角度来看，

这些方法值得认真考虑和进一步发展（图18.2）。 

18.3 加速转变 

我在上面已经断言，水务行业不仅有能力而且已经转变到满足不断变化的

社会需求阶段，如图18.1所示。此外，资源回收一直是水务行业接受和利用的一

种做法，但必须加快推进这一进程。因此，一个重要的问题是我们如何加速采

用新技术和实践，例如资源回收，从而增加水务行业对环境、经济和社会的贡

献（增加可持续性贡献），并可能实现水务行业脱碳（本书的主题）。 

让我们从简单的步骤开始。水务行业资产的长寿命通常被认为是水务行业

变革缓慢的原因之一。首先，我们必须认识到，基础设施资产不必按照最初的

意图使用，而是可以随着环境的变化重新用于不同的功能。这一点是人们一直
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在做的。我要进一步提出，不一定是水务基础设施的寿命长，而是我们规划、

设计和建造基础设施时没有充分考虑未来的用途。因此，我们没有充分考虑可

以更容易适应未来用途的设计(Daigger, 2011)。我进一步提出，如果我们在规划

和设计基础设施时增加灵活性，以适应未来的方法，我们就可以建立更容易适

应的基础设施(Daigger, 2017)。会有一些人（或者可能很多人）判断我们已经这

样做了，因此不需要做更多。我完全同意在水务基础设施的规划和设计中经常

纳入未来的要求。但我想说的是，与水务行业现在必须准备应对的变化的速度

和性质相比，传统上这样做的方式或隐或显地假设变化不大，需要作出反应。

从历史上看，我们对未来需求的方法是相当确定的，主要基于当前的技术和方

法制定数量有限的未来场景和相关对策。虽然这种方法在过去取得了成功，但

对于我们面临的更加多变和不确定的未来，它并不能使水务行业的公用事业得

到很好的定位。以当前的技术和方法制定应对措施，也会加剧对当前方法的“锁

定”。 

更积极地将资源回收纳入城市水资源规划和实施中，需要纳入比以往规划

过程中通常包含的更广泛的外部因素。不仅要考虑不断变化的服务需求、环境

因素（包括气候变化）和社会价值观等因素，还要考虑更广泛地向循环经济转

型所带来的不确定性变化。后者的转变将极大地改变可生产产品的性质及其经

济价值。幸运的是，我们社区的成员正在开发更适合快速发展和不确定的未来

的替代规划方法。例如，Malekpour等人（2016）开发了一种探索性规划和实施

方法，该方法侧重于制定一个在各种情况下都能令人满意地执行的稳健计划，

而不是当前的预测方法，重点是开发一个在确定情况下表现最好的最佳计划。

同样，正如上面所讨论的那样，存在一些实施水务行业基础设施的方法，可以

更容易地适应其他用途（Daigger，2017）。 Malekpour 等人（2016）提出的方

法也包括明确识别广泛的社会需求，并将解决这些需求作为该过程的一个组成

部分。诸如此类的方法侧重于保持灵活性以适应未来的条件，同时随着发展，

还采取措施学习和整合这些知识。诸如此类的综合规划和实施方法需要进一步

发展并成为规范。重要的学习不仅发生在个别公用事业和社区内，而且发生在

整个行业内。促进整个行业的学习是我们专业协会的一项基本职能。 

时间是至关重要的，不仅是因为需要减少水务行业的环境足迹，还因为变

革过程的性质。O’Callaghan等人（2018）研究了水务行业采用新技术和新做法
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的情况，证明了经典S曲线的适用性（如上所述，但如果需要此模型的背景，请

参阅Rogers（2003））。他们还证实了水务行业采用的时间框架很长，在研究新

技术和创新的采用率的差异时，他们将其分为需求驱动和价值驱动两类

(O'Callaghan et al., 2019)。他们发现，需求驱动的技术和创新通常比价值驱动的

技术和创新被更快地采用。不幸的是，资源回收和脱碳变革通常被视为价值驱

动，这表明需要改变这种模式以认识到我们需要减少环境足迹的紧迫性。如上

所述，水务行业历来经历的漫长时间框架可能也不是固有的，而是过去实践和

态度的结果。纳入不断发展的规划和实施方法，如上文所述，再加上实施更灵

活和适应性更强的基础设施，可能会缓解一些历史上限制水务行业快速采用新

技术、方法和实践的因素。 

我们还需要更全面地了解水务行业发生变化的过程，并将对这种扩展的理

解纳入我们加速变革的努力中。在这方面，我参考了Rebekah Brown及其同事的

工作，他们研究了水管理实践和相关技术的演变，尤其是在澳大利亚墨尔本

(Barron, et al., 2017; Brodnik and Brown, 2018; Brown, et al., 2013; and Brown, 2005)。

图18.3将这一过程描述为倡导新方法的人（提倡叙述）和反对新方法的人（对比

叙述）之间的渐进式对话。这使我想起多年前接触到的另一种变革模式，它被

称为“三分法则”。这个模型表明，一般来说，人们在对新想法和新概念的反应

中通常属于三个群体之一。一部分人（在这个模型中，由其中的“三分之一”代

表）喜欢新想法，另一部分抵制新想法（另一个“三分之一”），其余的则是不确

定的。图18.3中的模型与“三分法则”相一致，并将其定义为欢迎新想法和新概念

的人与倾向于抵制新想法和新概念的人之间的对话。从“三分法则”中得到的重

要启示是，这两个群体，即欢迎和抵制新思想和新概念的群体，是由此产生的

对话中的参与者，但观众是那些不确定的群体。因此，要创造变革，就不必说

服那些天生抵制新想法或新概念的人，而是说服那些不确定的、倾向于不参与

对话的人，至少最初不是。当然，这并不是说这三类人中的某一个是好是坏。

相反，当有足够多的人参与进来时，它只是反映了人类本性。 
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图18.3 新实践的发展示意图 

表 18.1 实践的发展 

过渡阶

段 
参与者 桥梁 知识 项目 工具 

6.纳入

新实践 

多部门联

合 
正式部门 

下一步研究

议程 
标准实践 

政治权利，协调权，

全面的监管模式和工

具 

5.政策

和实践

的传播 

政策和决

策联合 

科学产业

政策建设 

建模解决方

案、能力建

设 

众多以行业为

主导的现场试

验 

立法修正案，市场补

偿，国家最佳实务指

南，监管模式 

4.知识

传播 

非正式政

策联合 

科学产业

政策建设 

先进的技术

解决方案 

重点科学现场

演示 
最佳实践指南，目标 

3.共识

和签发

协议 

技术解决

方案联合 

科学产业

政策 

基本的技术

解决方案 

小型科学现场

演示 
起草最佳实践指南 

2.问题

的定义 

科学领导

者 
科学产业 因果关系 

基于实验室和

科学解决方案

原型 

N/A 

1.问题

的出现 

问题活跃

者 
N/A 问题调查 

备受瞩目的科

学研究研究 
N/A 

图18.3还说明了对话的性质，从问题的出现，到解决方案的确定和初步实施，

再到最后政策和法规的制定，并将结果纳入到新的实践中。表18.1进一步确定了

在每个阶段参与这些对话的主要参与者，强调了桥梁和/或机构对促进图18.3所
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示对话的重要性，以及支持完善和定义新想法和概念的知识进展。试点和示范

项目对于发展对话取得进展所需的知识至关重要。还列出了在每个阶段获得的

知识的巩固工具。审查这一过程的一个重要结果是，必须首先提供证据来支持

政策制定、监管和转化为标准实践。该模型清楚地表明，试点研究、示范项目

和实际应用对于为随后的政策制定和监管提供所需的证据至关重要。有些人设

想转变过程从政策和法规开始。通常情况并非如此，因为良好的政策和法规需

要以证据为基础，并且通常需要证据来形成制定和接受政策和法规所需的共识。

这强调了整个水务行业已经发生的活动的重要性，因为它们是变革过程的重要

组成部分。但我们必须利用这些新的行动，巩固正在取得的进展，实现并加速

将其转化为政策、法规和标准实践。同样，这可能是我们专业协会的一个重要

作用。 

18.4 前进的道路 

水资源管理是一条道路，而不是目的地。过去是这样，将来也是这样，而

且是以正在发生的更广泛的社会经济变化为背景。水务行业已经展示了适应不

断变化的环境的能力，有时是追溯性的，有时是主动性的。全球变化的整体步

伐要求适应必须比过去更加积极主动。采用由水务行业领导者倡导并被越来越

广泛地应用的“全水”和资源回收范式，，代表了当前所需的方向。虽然这本书

的重点是脱碳，与资源回收密切相关，但在我们积极主动地沿着面前的道路前

进时，也需要认识到与之相伴的“全水”的转型，因为这些模式在水务行业内相

互影响。“全水”的两个核心概念是：（1）解决方案的组合概念；（2）开发在“极

端情况下”表现良好的解决方案。组合概念是通过在缺水地区的供水方法来说明

的，这些方法涉及在一系列水文条件下运行良好的供水组合。对于一个特定的

社区来说，适当的组合包括传统的供水（地表水和地下水）以及节水、雨水收

集、再利用和海水淡化的组合。同样的概念越来越多地应用于雨水管理，将管

道和堤坝等传统方法与自然系统和土地利用规划相结合。极端情况规划反映了

投资组合必须在广泛的水文条件下良好运作的事实。这意味着不再寻找“最佳”、

成本最低的解决方案，该解决方案只能适用于特定的一组条件。 

随着行业越来越多地采用并将资源回收作为核心目标时，“全水”背后的思
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维过程也可以很好地发挥作用。迄今为止，水以外的资源回收主要集中在从水

循环中回收的相同资源上，即沼气和生物固体产品。沼气一般转化为电能和热

能。如图18.2所示，这些是价值相对较低的产品。此外，如上所述，随着太阳能

和风能等可再生资源越来越多地取代化石燃料用于能源生产，从环境/社会和经

济角度来看，电力的价值可能会随着时间的推移而下降。虽然沼气和传统生物

固体在某些情况下可能仍然是理想的产品，但必须将更广泛的产品添加到公用

事业常规可以使用的“产品组合”中。水管理系统还需要更加灵活地调整在任何

特定时间回收的资源，以便公用事业公司可以适应不断发展的循环经济并以经

济的方式生产满足需求的产品。在水管理系统中建立这种灵活性不仅需要能够

从功能角度更快调整的基础设施，还需要在水管理机构中建立专业性和机构能

力。增强商业心态就是一个例子，因为虽然水务行业必须继续维持供水服务（数

量和质量），但开发将回收的资源转化为满足经济需求的产品的系统性能力必

须变得更加普遍。 

如上所述，需要新的规划、管理和实施范式以及实践。我们需要从以往的

周期性计划和适应不断变化的条件的方法转变为一个更连续的过程。我们还需

要调整我们的决策，从在一组确定的条件下以成本效益为主导，转而更加重视

保持灵活性和纳入导致计划变化的学习要素。这一切都是可能的。 

上面没有提到的是，在完成这些转变的同时，还需要解决社会上的公平和

包容问题。在此，我将简单提及IWA开发的一些资源，以协助水务专业人员确

保地球上的所有公民都能享受到用水的人权和卫生设施(Bos, 2016; Hirano & 

Latorre, 2020a, 2020b)。社会已经承诺通过将水和卫生设施作为一项人权，并通

过表达可持续发展目标，来普遍实现这一权利。 
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表 18.2 领导力挑战(Kouzes & Posner, 2017)目录节选

 

练习 1：以身作则 

1. 明确价值观 

a. 发现真正的自己 

b. 确认共同的价值观 

c. 采取行动：明确价值观 

2. 树立榜样 

a. 践行共同价值观 

b. 教别人树立价值观 

c. 采取行动：树立榜样 

练习 2：共启愿景 

1. 展望未来 

a. 想象各种可能性 

b. 寻找共同目标 

c. 采取行动：展望未来 

2. 招募其他人 

a. 诉诸共同的理想 

b. 将视觉动画化 

c. 采取行动：招募其他人 

练习 3：挑战现状 

1. 寻找机会 

a. 掌握主动权 

b. 锻炼洞察力 

c. 采取行动：寻找机会 

2. 试验和冒险 

a. 产生小胜利 

b. 从经验中学习 

c. 采取行动：尝试并承担风险 

练习 4：让他人采取行动 

1. 促进合作 

a. 营造最真实的氛围 

b. 促进关系 

c. 采取行动：促进合作 

2. 使他人变强 

a. 加强自决 

b. 培养能力和信心 

c. 采取行动：使他人变强 

练习 5：鼓舞人心 

1. 认可贡献 

a. 期待最好的 

b. 个性化识别 

c. 采取行动：认可贡献 

2. 庆祝价值观和胜利 

a. 营造社区精神 

b. 亲自参与 

d. 采取行动：庆祝价值观和胜利 
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良好的政策和法规当然可以帮助进行必要的持续转型。然而，正如第17章

所讨论的以及图18.3和表18.1所示，我们必须承认政策和法规落后于新兴的实践。

需要证据和经验来形成通过政策和法规所需的共识，并为制定建设性政策和法

规奠定基础。因此，我们必须始终“推陈出新”来学习并为变革提供基础。这是

一个领导力的问题。 

我最喜欢的关于领导力的书是Kouzes和Posner的《领导力挑战》（2017）。

大约25年前，我第一次接触到它（实际上是第三版），发现它的内容非常有用，

无论是对我自己还是当我需要与他人合作一起提高领导能力时都非常有用。表

18.2总结了Kouzes和Posner发现的五个核心实践，它们是良好领导力的基础。

Kouzes和Posner还强调，领导力不是与生俱来的，而是一种习得的技能。水务行

业的领导力确实是前进道路的核心要素。如表18.2所示，有效的领导力可以归结

为五个核心实践。我们有如此多的领导者已经在练习这项技能，这一事实清楚

地表明，水务行业可以胜任这项任务。我们只需要继续前进，利用每一个机会

来加速这个过程。通过共同努力，我们可以使水务行业更具可持续性、弹性和

公平性。 
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索引 

页码中的 "f "指的是图。页码中的 "t "指的是表。为中文版页码，英文版页码参见

原著。 

A 

Accelerating Transitions（加速转变）, 419 

Activated Sludge Process（活性污泥工艺）, 11, 12f, 43, 64, 65, 67, 68, 69, 72, 75t, 92, 

346,  

Aeration（曝气）, 8, 12, 17, 18, 27t, 45, 57, 64, 66, 67-70, 77, 83, 96, 116, 126-133, 135-

139, 149, 154, 158, 161, 164, 166, 167, 183, 184, 188, 194, 195, 227, 248, 250, 251, 254, 260, 

269, 277, 278, 344, 346, 371, 375-377, 390 

Algae Membrane Bioreactors（藻类膜生物反应器）, 9, 246-247 

Ammonia Oxidizing Bacteria（氨氧化细菌）, 43, 124, 132 

Anaerobic Co-Digestion（厌氧共消化）, 82, 87 

Anaerobic Digestion（厌氧消化）, 6-8, 13, 17-18, 26, 44-46, 69-72, 76-77, 82-83, 85-

87, 89-92, 96, 107, 112-113, 116-129, 136, 153-154, 157, 159, 163, 167, 182-184, 190-191, 

194, 197-200, 204, 224-229, 233-234, 282, 295-298, 300-305, 308, 344, 346, 352, 371, 377, 

392, 397, 402-404, 417 

Anaerobic Membrane Bioreactors（厌氧膜生物反应器）, 8-9, 91, 196, 246, 248, 250, 

270, 417 

Anammox Process（厌氧氨氧化工艺）, 132 

B 

Biofiltration（生物过滤）, 273, 277-278, 290, 344 

Biogas Production（沼气生产）, 71, 166, 183, 194, 198, 301, 378-379, 403,  

Biogas Upgrading（沼气升级）, 8, 10, 89, 183, 184, 191, 198, 200-202f, 204, 403 

Biomethane（生物甲烷）, 5, 10, 87, 89-90, 95, 182-183, 200-202, 403 

Biorefinery（生物精炼）, 33-34, 183, 197, 393 

C 
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Capacity Utilization（产能利用率）, 8, 74-75t 

Carbon Capture（碳捕集）, 11, 116f, 134 

Carbon Dioxide Emissions（二氧化碳排放）, 21, 26t, 43, 105, 115-116 

Carbon Sequestration and Mitigation（碳封存和减排）, 47 

Carbon Valorization（碳增值）, 102-103, 105 

Carbon-Water Nexus（碳-水关系）, 21 

Chemical Energy（化学能）, 7, 9, 62, 184, 401-402 

Chemical Use（化学品使用）, 7-8, 62, 70, 73, 75-76, 93, 138, 150, 159, 165, 168, 270, 

408 

Chemically Enhanced Primary Treatment（化学增强初级处理）, 67, 129 

Circular Water Economy（循环水经济）, 1, 14, 413 

Combined Heat and Power（热电联产）, 5-6, 12, 44, 46, 84t, 88-89, 96, 183, 270, 282-

283, 330, 392, 400, 402, 416 

Constructed Wetlands（人工湿地）, 13, 149, 153-156t, 160, 162, 169-170, 273, 274-276, 

281-282, 289-290t, 346-347 

Contaminants of Emerging Concern（受关注的新污染物）, 18, 272 

D 

Data Science Tools（数据科学工具）, 351, 353 

Deammonification（脱氨）, 12, 128-130, 136 

Decarbonization（脱碳）, 1, 4, 6-10, 12f, 14, 17-19, 21-22, 24-25, 28, 32-35, 38, 52, 62-

64, 66-70, 73-77, 83, 87, 95, 116, 124-126, 128, 133, 135, 138-139, 147-149, 153, 155, 156-

161t, 164, 166, 168-173, 182-184, 190, 197, 222, 224-227t, 234-235, 237, 244, 246, 251, 255, 

269, 272, 273, 278-279, 288-299t, 327, 333-334, 338, 351-353, 369, 377, 379-380, 389, 391-

393, 398-399, 403, 405-409, 413, 419, 421, 423 

Desalination（海水淡化）, 45, 244-246, 255-256, 258-260, 390, 423 

Direct Emissions（直接排放）, 3-5, 42, 157, 269 

District Heating（区域供暖）, 13, 327, 330 

E 

Electrofermentation（电发酵）, 11, 103-104f, 111-114 
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Electromethanogenesis（电催化产甲烷）, 296, 298, 310t 

Emission Factors（排放因子）, 5, 47-48, 50t-54, 69, 73t 

Energy Balance（能量平衡）, 83f, 91, 228, 249 

Energy Footprints（能源足迹）, 2, 62, 64, 75t 

Energy Frugality（能源节约）, 27t, 30, 43, 154t 

Energy Neutrality（能源中和）, 6-7, 13, 84t, 342, 403 

Energy Positive（能量正收益）, 6, 13, 84, 91  

Energy-Water Nexus（能源-水关系）, 17-18, 20-21 

Enhanced Biological Phosphorus Removal（强化生物除磷）, 153, 156t, 162 

F 

Forward Osmosis（正向渗透）, 9, 246 

Fugitive Emissions（无组织排放）, 50t, 70, 72, 404 

G 

Global Warming（全球变暖）, 3-4, 26t, 43, 48-49, 93, 95f, 167, 171-172, 227, 274-275 

Greenhouse Gas Emissions（温室气体排放）, 2-6, 10, 13, 19-21, 26t, 32-33, 38, 40-44, 

46-49, 51-54, 62, 69-70, 73t-74, 77, 153t, 155t, 157-158f, 162, 165, 168, 170, 182-183, 226t, 

231, 235, 237, 260, 269-272, 275-277, 280-282, 287-290t, 330, 337, 352, 353, 401, 403 

H 

Heat Pumps（热泵）, 9, 13, 23, 326-327f, 329-335f, 340, 399 

Hydraulic Energy（水能）, 7, 62 

Hydrothermal Liquefaction（水热液化）, 8, 229, 393 

I 

Indirect Emissions（间接排放）, 2, 40, 46, 75, 157 

Intergovernmental Panel on Climate Change（政府间气候变化专门委员会）, 40, 47, 

154, 336 

L 

Land Application（土地应用）, 7-8, 50, 138, 154t, 228, 230, 233-234, 290t 

Landfilling（填埋）, 8, 26t, 41, 46, 49-50t, 76, 224, 228-230, 233-234, 282, 404, 413 
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Life Cycle Assessment（生命周期评估）, 88, 92, 168, 234 

M 

Machine Learning（机器学习）, 12, 351, 353 

Membrane Biofilm Reactor（膜生物膜反应器）, 9, 246, 250-251f 

Membrane Distillation（膜蒸馏）, 9, 246, 253f-254, 259 

Membrane Systems（膜系统）, 67, 131 

Methane Emissions（甲烷排放）, 3, 6, 44, 53, 58, 72, 275, 392, 403, 408 

Microalgae（微藻）, 10, 12f, 162t, 170, 182-188, 192, 194, 196-201, 204t, 246-248, 272, 

278-279, 281t, 284-290t 

Microbial Electrochemical Technology（微生物电化学技术）, 11, 102, 116 

N 

National/Global Policies（国家/全球政策）, 390, 398 

Natural Treatment Systems（自然处理系统）, 10, 269-270, 272-273, 281t, 289-290t 

Net Zero（净零）, 1, 3-6, 14-15, 42, 46-47, 173, 270, 272, 279, 289, 291-292, 397 

Nitrite Oxidizing Bacteria（亚硝酸盐氧化菌）, 124 

Nitrite Shunt（亚硝酸盐分流）, 9, 129-130, 133t-136, 161t, 166-167 

Nitrous Oxide Emissions（一氧化二氮排放）, 19, 126 

Nutrient Removal（营养物去除）, 75, 93, 167, 172 

O 

OneWater（全水）, 1, 2f, 6, 14, 271, 423 

P 

Partial Denitrification/Anammox（部分反硝化/厌氧氨氧化）, 9, 132, 137 

Partial Nitritation/Anammox（部分亚硝化/厌氧氨氧化）, 9 

Phosphorus Management（磷管理）, 7, 9, 147, 149-150, 152-153, 170-171, 173 

Photobiological Systems（光生物系统）, 7, 182 

Photosynthetic Platforms（光合平台）, 183 

Phototrophic Systems（光合系统）, 184, 200 

Photovoltaics（光伏）, 13, 29, 34-35, 46, 333, 402, 407 
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Pressure Retarded Osmosis（压力延迟渗透）, 9, 246, 255 

Principal Component Analysis（主成分分析）, 358, 360  

Process Intensification（过程强化）, 116 

Process Mixing（过程混合）, 39, 58, 72 

Purple Photosynthetic Bacteria（紫色光合细菌）,10, 182-183, 188, 195-196f 

R 

Resource Recovery（资源回收）, 1, 4, 6-8f, 10, 12f-13, 54, 62, 76, 82, 83-84t, 90-91, 

95-96, 115-116, 124, 149, 154t, 192, 222, 225, 237, 228, 232, 234, 245-246, 249, 252, 254, 285, 

288, 342, 345, 348, 389, 391, 393, 396, 398, 400-402, 404, 407-408, 413-416, 418-424 

Reverse Osmosis（反渗透）, 9, 45, 172, 244-246, 253-254, 256t, 258 

S 

Secondary Treatment（二级处理）, 66-69, 91, 168, 275f 

Sludge Management（污泥管理）, 8, 43-44, 83, 94, 222, 225-227f, 233-235, 237 

Sludge Pretreatment（污泥预处理）, 85-86, 89, 233 

T 

Technoeconomic Assessment（技术经济评估）, 356 

Thermal Energy（热能）, 2, 6-7, 9, 13, 27t, 46, 57, 70, 234, 249, 325-334, 336-340f, 398-

399, 401-402, 408, 424 

U 

Urban Water Cycle（城市水循环）, 2f, 5, 19, 38, 41, 54, 56, 416 

V 

Value Hierarchies（价值层次）, 415 

W 

Wastewater Collection（污水收集）, 1, 4, 6, 38-39, 43-44, 57, 149, 157-158, 224f, 344, 

390 

Wastewater Pumping（污水泵送）, 8, 65-66, 287 

Wastewater Treatment（污水处理）, 2, 5–6, 8–11, 16–18, 22t–23t, 33–41, 44–48, 51, 
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55–56, 61–63, 67, 69t, 70–71, 73–78, 85, 87, 89, 93–95, 102, 110,  115–120, 123–126, 132–

136, 143–154, 157, 171, 175, 179–182, 187–200, 209–214, 218–219, 221–223, 260, 265–272, 

275–276,283–288, 293–294, 303–304, 311–315,323 

Water Distribution（水分配）, 45, 369 

Water Frugality（节水）, 26t, 42, 57, 282, 408, 423 

Water Reclamation（水回收）, 2, 4, 7, 10, 42, 62, 66, 73t, 75, 84t, 168, 231, 244, 246, 

250, 253, 254, 259, 271, 343 

Water Resource Recovery Facilities（水资源回收设施）, 6, 54, 62, 82, 84t, 90, 95, 115-

116f, 124, 222, 228, 348, 391, 398, 400-401, 407-408  

Water Reuse（水回用）, 90, 253, 343, 344, 419 

Water Sector（水务行业）, 1, 4-7, 10, 13-15, 17-18, 20-21, 32, 34-35, 44, 51, 77, 83, 

124, 147, 225, 237, 272, 389-393, 398, 402-403, 407-409, 413-415, 417-421, 423-424, 426 

Water Treatment（水处理）, 1-11, 13, 17-21, 26t, 40-47, 49, 147, 163, 170, 222, 250, 

260, 271-272, 278, 282, 351, 360, 371, 373, 390, 414, 416, 419  
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译后记 

自2020年9月22日中国领导人向世界宣示2030年前实现碳达峰2060年前实

现碳中和目标（简称“双碳”目标）以来，中国各界掀起了一股广泛而深刻的

经济社会系统性变革。水务行业作为事关社会民生的重要公用事业，理应率先

行动，主动作为。然而，如何在水务行业进行卓有成效的脱碳，却让许多管理

者和从业者一片茫然。因此，从看到本书英文版的第一眼，我就萌发了将其翻
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