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研究论文 焦化废水中硫氰化物的生物降解及其与

苯酚、氨氮的交互影响

潘霞霞，李媛媛，黄会静，任　源，韦朝海

（华南理工大学环境科学与工程学院，广东 广州５１０００６）

摘要：硫氰化物 （ＳＣＮ－）在焦化废水中的普遍出现，对ＣＯＤ、色度及ＮＨ
＋
４Ｎ等指标构成贡献，且生物降解过

程中还与其他污染物产生交互作用，影响工程工艺的选择和达标的控制。本研究采用实际工程不同单元工艺的

活性污泥，在研究ＳＣＮ－的基本降解特性与动力学基础上，重点考察苯酚对ＳＣＮ－降解及ＳＣＮ－对氨氮硝化过程

的影响，评价ＳＣＮ－在焦化废水实际降解过程中与其他污染物的交互作用。研究发现，在特征活性污泥培养条

件下，ＳＣＮ－的降解速率达２０．１５ｍｇＳＣＮ
－· （ｇＭＬＳＳ）

－１·ｈ－１，污泥活性不受ＳＣＮ－底物浓度抑制，降解过

程符合 ＭｉｃｈａｅｌｉｓＭｅｎｔｅｎ动力学模型；苯酚对ＳＣＮ－的降解表现为毒性抑制且存在浓度阈值，高浓度苯酚可严重

抑制ＳＣＮ－的降解，７３８ｍｇ·Ｌ
－１苯酚使１０８ｍｇ·Ｌ

－１ＳＣＮ－完全降解时间从１．５ｈ延长至２０ｈ；ＳＣＮ－对硝化过

程有抑制作用，可同时影响ＮＨ
＋
４
的去除和ＮＯ

－
２ 的转化，导致硝化系统中 ＮＯ

－
２ 浓度的积累。结果表明，生物

过程中ＳＣＮ－与酚类、ＮＨ
＋
４ 之间的交互影响使焦化废水的处理变得复杂且难以控制，针对实际工程，需要明确

各核心组分之间的相互作用，从共基质效应或毒性效应方面考虑污泥活性与浓度区间的适配，才能构建出各项

污染指标得到优化控制的高效工艺。
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引　言

硫氰化物 （ＳＣＮ－）广泛存在于炼焦、电镀、

冶金、农药及印染等工业废水中，在焦化废水中浓

度达２００～１０００ｍｇ·Ｌ
－１，是含量最高的无机污染

物之一，与酚类、氰化物及氨氮等构成焦化废水的

主要污染物。由于其毒性相对较低，目前ＳＣＮ－在

焦化废水处理过程中得到的重视程度远不如酚、氰

及氨等污染物，尚未被列入达标控制的项目中，因

此没有得到有效的控制。然而，硫氰化物不仅对水

生动植物生态环境和人类健康十分有害［１３］，而且

对焦化废水的控制过程表现出多重效应。首先，

ＳＣＮ－是典型的类卤素离子，还原性次序为Ｆ－＜

Ｃｌ－＜Ｂｒ
－
＜ＣＮ

－
＜ＳＣＮ

－
＜Ｉ

－；在重铬酸钾氧化

法测定废水ＣＯＤ值时，１ｍｇＳＣＮ
－对ＣＯＤ值的

贡献约为１．１０ｍｇ，以广东韶钢焦化废水为例，该

废水原水ＳＣＮ－ 浓度达４００～５５０ｍｇ·Ｌ
－１，对

ＣＯＤ值 （３０００～５０００ｍｇ·Ｌ
－１）的贡献在１５％以

上，是仅次于酚类的第二大ＣＯＤ来源；不管采用

化学或生物处理，ＳＣＮ－的转化需要大量的氧化剂

或溶解氧，且中间产物可能生成ＣＮ－
［４５］，使废水

毒性增高。其次，ＳＣＮ－还具有很强的配位性，在

水体中容易与Ｆｅ３＋、Ｃｕ２＋等金属离子发生络合反

应生成稳定的发色物质，如 ［Ｆｅ（ＳＣＮ）］２＋ （血红

色）、［Ｆｅ（ＳＣＮ）］３ （血红色）等；由于大多数焦

化废水处理工程中投加铁盐作为混凝剂，铁络合物

的形成是构成焦化废水出水色度高的主要原因［６］。

再次，硫氰化物的组成元素Ｓ、Ｃ、Ｎ都是生物生

长所需的营养元素，微生物可以利用ＳＣＮ－作为其

碳源、氮源或硫源，代谢产物为 ＳＯ
２－

４
、ＣＯ２、

ＮＨ
＋

４

［７］；理论上，１００ｍｇＳＣＮ
－ 可释放２４ ｍｇ

ＮＨ
＋

４Ｎ，其中约１０％被微生物作为氮源利用转化

为生物质，其他则以ＮＨ
＋

４
形式进入水体［８］，致使

水中的ＮＨ
＋

４
浓度增高。

ＳＣＮ－的生物降解主要在好氧条件下进行。就

焦化废水处理而言，虽然工艺过程不尽相同，但好

氧生物处理部分总体上可分为两大过程单元：以去

除酚类等有机污染物为主的除碳单元和以去除氨氮

为主的硝化脱氮单元，对ＳＣＮ－的降解尚无针对性

的去除工艺，也缺乏ＳＣＮ－在这两个过程单元中生

物降解的工程数据。Ｋｗｏｎ等
［９］指出所分离培养的

ＳＣＮ－降解菌易受酚类、ＣＮ－、ＮＯ
－

２
等物质的干

扰；Ｈｕｎｇ等
［１０］发现由于ＳＣＮ－的存在，氨氮的硝

化过程受到抑制。本课题组选用自行研制的新型结

构生物流化床 Ａ／Ｏ１／Ｈ／Ｏ２ 组合工艺技术，于

２００７～２００８年间实施了广东韶钢焦化厂１３２０ｍ
３·

ｄ－１的焦化废水处理工程，调试期间发现在有机物

降解的 Ｏ１ 单元中，当进水酚类浓度为３５０～４００

ｍｇ·Ｌ
－１时，ＳＣＮ－在该单元的去除率仅为３５％～

４０％，进水酚类浓度降低为１５０～２２０ｍｇ·Ｌ
－１时，

ＳＣＮ－去除率提高至９７％～９９％；在硝化脱氮的

Ｏ２ 单元中，当进水ＳＣＮ
－浓度为１００～１２０ｍｇ·

Ｌ－１时，出水ＮＨ
＋
４Ｎ浓度为５～１０ｍｇ·Ｌ

－１，转

化产物以 ＮＯ
－

２Ｎ为主，ＮＯ
－

３Ｎ含量非常少，而

进水ＳＣＮ－浓度低于１ｍｇ·Ｌ
－１时，出水以ＮＯ

－

３

Ｎ为主。因此，认为除碳单元中ＳＣＮ－的转化可能

与酚类的浓度有关，而进入硝化脱氮单元的ＳＣＮ－

又会影响氨氮的转化并出现不同的产物形态。

针对上述ＳＣＮ－研究现状以及实际工程的现

象，本文利用实际工程焦化废水及活性污泥进行间

歇式实验，首先研究实际混合废水环境中污泥浓度

及初始浓度对ＳＣＮ－生物降解速率的影响，分析其
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降解动力学；然后进一步考察除碳单元中酚类 （以

苯酚为代表）对ＳＣＮ－生物降解的影响以及硝化脱

氮单元中ＳＣＮ－对ＮＨ
＋

４
硝化过程的影响；综合评

价焦化废水中ＳＣＮ－的生物降解特性，并通过探讨

硫氰化物、苯酚、氨氮的交互影响，为多组分复杂

体系焦化废水处理工程工艺的合理选择与优化运行

提供理论指导。

１　实验部分

１１　实验材料

１．１．１　药剂和仪器　实验药剂：硫氰化钾，优级

纯 （ＡｌｆａＡｅｓａｒ，ＵＳＡ）；重铬酸钾，优级纯 （天

津市博迪化工有限公司）；其他所用常规化学试剂

均为市售分析纯。

实验仪器：ＷＭＸⅡＡ型微波闭式ＣＯＤＣｒＴＮＴＰ

消解仪 （国家环保局华南环科所）；ＦＡ２００４电子

天平 （上海天平厂）；Ｓｐｅｃｔｒｕｍｌａｂ２２ｐｃ可见光分

光光度计 （上海棱光仪器厂）；ｐＨＳ３Ｃ型ｐＨ 计

（上海雷磁仪器厂）；ＪＰＢＪ６０８型便携式溶解氧测

定仪 （上海精密科学有限公司）；ＨＨ４恒温水浴

锅 （苏州市大隆仪器仪表有限公司）。

实验装置：５Ｌ聚乙烯塑料圆桶反应器 （１８

ｃｍ×２０ｃｍ）；三重环流内循环好氧生物流化床反

应器；六联曝气头；充氧泵。

１．１．２　实验水样及水质　实验用焦化废水及活性

污泥均取自广东韶钢焦化废水处理站。该焦化厂产

生的废水经气浮预处理脱硫除油后，进入调节池调

节水质水量再进入生物系统。生物处理系统是由高

效厌氧生物流化床和内循环好氧生物三相流化床耦

合组成的高负荷有机污染物去除工艺与基于脱氮为

目标的水解／好氧流化床组合工艺串连而成的 Ａ／

Ｏ１／Ｈ／Ｏ２工艺。该系统经过６个月的运行调试即

进入稳定运行阶段，出水水质达到 《水污染物排放

限值》（ＤＢ４４／２６—２００１）第二时段一级排放标准

限值。本实验有两种基础水样：一级好氧池 （以下

简称Ｏ１）活性污泥与厌氧池 （以下简称Ａ）出水

混合液；二级好氧 （以下简称Ｏ２）活性污泥与水

解池 （以下简称 Ｈ）出水混合液，其中Ａ与 Ｈ出

水水质指标见表１。

经降解能力测试，Ｏ１污泥在Ａ出水中具有高

效去除苯酚和ＳＣＮ－能力，无硝化能力；Ｏ２污泥

在Ｈ出水中具有较高的硝化活性。因此，以下实

验将采用Ｏ１污泥与Ａ出水混合液研究ＳＣＮ－的生

表１　焦化废水生物系统犃、犎出水水质指标

犜犪犫犾犲１　犈犳犳犾狌犲狀狋狇狌犪犾犻狋犻犲狊狅犳犃，犎犻狀犮狅犽犻狀犵

狑犪狊狋犲狑犪狋犲狉犫犻狅犾狅犵犻犮犪犾狋狉犲犪狋犿犲狀狋狊狔狊狋犲犿

Ｗａｔｅｒｑｕａｌｉｔｙ ＥｆｆｌｕｅｎｔｏｆＡ ＥｆｆｌｕｅｎｔｏｆＨ

ＣＯＤ／ｍｇ·Ｌ－１ １１３０—１３３６ １２２—１３２

ＢＯＤ／ｍｇ·Ｌ－１ ３７５—４２９ １７—２３

ｐｈｅｎｏｌ／ｍｇ·Ｌ－１ １０６—２０２ ０．０９—０．３０

ＣＮ－／ｍｇ·Ｌ－１ ２．７２—２．８０ ０．５４—０．７０

ＮＨ＋４Ｎ／ｍｇ·Ｌ－１ ６９—７３ ５７—８４

ＳＣＮ－／ｍｇ·Ｌ－１ １８８—２１０ ０．４４—０．８２

Ｓ２－／ｍｇ·Ｌ－１ ３．５６—３．９２ ０．５３—１．１３

ｏｉｌ／ｍｇ·Ｌ－１ ７．９８—９．４２ １．８２—７．５８

ｃｈｒｏｍａ ６０—８０ ６０—８０

ｐＨ ８．０２—８．２７ ８．４８—８．７４

物降解速率及苯酚的影响，以Ｏ２污泥与Ｈ出水混

合液研究ＳＣＮ－对硝化作用的影响。

１２　分析方法

ＣＯＤ、ＢＯＤ、挥 发 酚、氰 化 物、ＮＨ
＋
４Ｎ、

ＮＯ
－
２Ｎ、ＮＯ

－
３Ｎ、色度、ｐＨ、ＳＳ均参照 《水和

废水监测分析方法》［１１］测定。ＳＣＮ－ 检测方法

为［１２］：将优级纯硫氰化钾 （ＫＳＣＮ）于１１０℃干燥

２ｈ，在干燥器中放冷；称取０．１９４４ｇ溶于水，移

入２００ｍｌ容量瓶定容，此溶液为 ＫＳＣＮ储备液；

将ＫＳＣＮ储备液稀释１０倍后分别吸取０、０．５０、

１．００、３．００、５．００、１０．０、１５．０ｍｌ于５０ｍｌ比色管

中，加水稀释至刻度线，避光加入０．５ｍｌ０．２

ｍｇ·Ｌ
－１硝酸酸化的Ｆｅ（ＮＯ３）３ 显色液，混匀，用

３０ｍｍ比色皿，于４６０ｎｍ波长处，以零浓度液为

参比，测量吸光度并绘制校准曲线。分取适量经过

滤后的水样于５０ｍｌ比色管中，用水稀释至刻度

线，以下按绘制校准曲线的步骤进行显色和测量，

减去空白实验的吸光度和水样本底吸光值，从校准

曲线上查出含ＳＣＮ－量并换算成浓度。

１３　实验方法

在Ｏ１ （或Ｏ２）反应池中现场采取泥水混合液

后，静置３０ｍｉｎ，待污泥沉降后滗去上清液，再

按一定比例与经过流化床斜管污泥分离后的Ａ （或

Ｈ）出水混合，即配成基础水样。为保证同组实验

污泥及水样相同，Ｏ１ （或 Ｏ２）污泥与 Ａ （或 Ｈ）

出水均用大桶统一采集处理，混匀后再分配至各个

反应装置。每个实验根据实验内容，在基础水样中

分别溶解一定量的ＫＳＣＮ、苯酚、葡萄糖等成为实

验水样。

１．３．１　ＳＣＮ
－降解测试　现场配制 Ｏ１污泥与 Ａ
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出水混合液，分设５个污泥浓度梯度 （ＭＬＳＳ范围

为０．５～４．６ｇ·Ｌ
－１），ｐＨ７．８～８．７，曝气培养，

ＤＯ４～６ｍｇ·Ｌ
－１，采样分析各时段的ＳＣＮ－、

ＤＯ及ｐＨ值；现场配置Ｏ１污泥与Ａ出水混合液，

污泥浓度相同条件下 （ＭＬＳＳ为３～４ｇ·Ｌ
－１）分

别外加不同剂量的ＫＳＣＮ，ｐＨ７．８～８．７，曝气培

养，ＤＯ４～６ ｍｇ·Ｌ
－１，采样分析各时段的

ＳＣＮ－、ＤＯ及ｐＨ值。

１．３．２　苯酚对ＳＣＮ
－降解的干扰　现场配制 Ｏ１

污泥与 Ａ 出水混合液，污泥浓度相同条件下

（ＭＬＳＳ为３～４ｇ·Ｌ
－１）分别外加不同剂量的苯

酚，ｐＨ７．８～８．７，曝气培养，ＤＯ４～６ｍｇ·

Ｌ－１，采样分析各时段的挥发酚、ＳＣＮ－、ＤＯ及

ｐＨ值；以葡萄糖代替苯酚重复上述实验。

另将Ａ出水外加苯酚配制成含５００ｍｇ·Ｌ
－１

挥发酚的水样，在自行研制集污泥分离于一体的强

化传质型三重环流内循环好氧生物流化床反应器中

连续式进水培养Ｏ１污泥一个月后，再取出污泥间

歇式处理Ａ出水，操作同上，采样分析各时段的

挥发酚、ＳＣＮ－、ＤＯ及ｐＨ值。

１．３．３　ＳＣＮ
－对硝化反应的干扰　现场配制Ｏ２污

泥与Ｈ出水混合液，污泥浓度相同条件下 （ＭＬＳＳ

为３～４ｇ·Ｌ
－１）分别外加不同剂量的ＫＳＣＮ，ｐＨ

７．３～８．２，曝气培养，ＤＯ４～６ｍｇ·Ｌ
－１，采样分

析各个时段的ＳＣＮ－、ＮＨ
＋
４Ｎ、ＮＯ

－
２Ｎ、ＮＯ

－
３

Ｎ、ＤＯ及ｐＨ值。

２　实验结果及讨论

２１　犛犆犖
－降解的基本考察及动力学分析

２．１．１　 污泥浓度对 ＳＣＮ
－ 降解的影响 　 按照

１．３．１节的实验，将不同污泥浓度条件下的ＳＣＮ－

随反应时间而降解的过程数据进行线性回归分析，

所拟合直线的斜率即为该污泥浓度条件下对应的

ＳＣＮ－降解速率犓，犓 与污泥浓度 ＭＬＳＳ的关系如

图１所示。在 Ａ出水水质条件下，当污泥浓度低

于４．２１ｇ·Ｌ
－１时，犓 与 ＭＬＳＳ呈良好线性关系，

通过拟合计算可得 Ｏ１污泥降解ＳＣＮ－ 的速率达

２０．１５ｍｇＳＣＮ
－· （ｇＭＬＳＳ）

－１·ｈ－１，表现出很

高的活性。当污泥浓度继续增高，受限于活性污泥

微生物生长所需的营养物及氧气的供给，ＳＣＮ－的

降解速率犓 则基本保持不变。

２．１．２　初始浓度变化对ＳＣＮ
－降解的影响　为了

考察ＳＣＮ－初始浓度对 Ｏ１污泥降解活性的影响，

图１　ＳＣＮ
－降解速率与污泥浓度关系曲线

Ｆｉｇ．１　ＣｕｒｖｅｏｆＳＣＮ
－ｒｅｍｏｖａｌｒａｔｅａｔｄｉｆｆｅｒｅｎｔ

ａｃｔｉｖａｔｅｄｓｌｕｄｇｅｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ
　

图２　ＳＣＮ
－初始浓度对降解效果的影响

Ｆｉｇ．２　ＥｆｆｅｃｔｏｆｉｎｉｔｉａｌＳＣＮ
－ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

ｏｎｉｔｓｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ
　

在Ｏ１污泥与 Ａ出水混合菌液里外加不同剂量的

ＫＳＣＮ，结果见图２。在溶氧充足及足够的时间条

件下，实验浓度１１２～９６０ ｍｇ·Ｌ
－１范围内的

ＳＣＮ－均被Ｏ１污泥完全降解，平均速率比较接近，

不受底物浓度负荷变化的明显影响。

２．１．３　ＳＣＮ
－的生物降解动力学分析　由２．１．１

节和２．１．２节实验结果可知，ＳＣＮ－随污泥中微生

物的生长而消耗，降解速率与污泥浓度呈线性关系

却不受ＳＣＮ－初始负荷变化的影响。不受底物抑制

的生物酶促反应，ＭｉｃｈａｅｌｉｓＭｅｎｔｅｎ方程是常用的

降解动力学模型

犞 ＝
ｄ犘
ｄ狋
＝
犞ｍａｘ犛

犓ｍ＋犛

１

犞
＝
犓ｍ

犞ｍａｘ

１

犛
＋
１

犞ｍａｘ

其中，犞 是指污染物降解速率；ｄ犘／ｄ狋是指降解
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表２　犛犆犖
－降解动力学模型运算结果

犜犪犫犾犲２　犆犪犾犮狌犾犪狋犻狅狀狉犲狊狌犾狋狊狅犳犛犆犖
－犱犲犵狉犪犱犪狋犻狅狀犽犻狀犲狋犻犮狊犿狅犱犲犾

ＳＣＮ－ｉｎｉｔｉａｌ

ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ（犛）

／ｍｇ·Ｌ－１

ＳＣＮ－ｒｅｍｏｖａｌｒａｔｅ

／ｍｇＳＣＮ－·Ｌ－１·ｈ－１
Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ

ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ犚２
犞①

／ｍｇＳＣＮ－·（ｇＭＬＳＳ）－１·ｈ－１
（１／犛）

／ｍｇ－１·Ｌ

（１／犞）

／（ｍｇＳＣＮ－）－１·ｇＭＬＳＳ·ｈ

１１２ ５２．６５ ０．９９９ １５．９５ ０．００８９２９ ０．０６２６７８

３２０ ５９．１５ ０．９９５ １７．９２ ０．００３１２５ ０．０５５７９

５８１ ６３．２４ ０．９９８ １９．１６ ０．００１７２１ ０．０５２１８２

９６０ ６６．５８ ０．９９５ ２０．１７ ０．００１０４２ ０．０４９５６４

　　①Ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌａｃｔｉｖａｔｅｄｓｌｕｄｇｅｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ：ＭＬＳＳ＝３．３ｇ·Ｌ－１。

产物生成速率；犞ｍａｘ是指理论意义上的最大降解速

率；犓ｍ为 ＭｉｃｈａｅｌｉｓＭｅｎｔｅｎ常数，表示犞ｍａｘ达一

半时的底物浓度；犛 为底物浓度。将图２不同

ＳＣＮ－初始浓度条件下降解的实验数据进行线性回归

分析，计算相应浓度下ＳＣＮ－的降解速率，并换算

出１／犞与１／犛值，所得结果列于表２中。将１／犞与

１／犛进行线性拟合，可得１／犞＝１．５４５／犛＋０．０４９３，

相关系数犚２＝０．９５，由此求得犞ｍａｘ＝２０．２８ｍｇ

ＳＣＮ－· （ｇＭＬＳＳ）
－１·ｈ－１，犓ｍ＝３１．３４ｍｇ·Ｌ

－１。

ＳＣＮ－的生物降解动力学数据除了与ＳＣＮ－自

身的降解难易程度有关外，还与活性污泥中ＳＣＮ－

降解菌的含量、活性以及实验水样中影响降解菌活

性的其他抑制性污染物如酚类、氰化物等的含量密

切相关。由于实验微生物菌群及实验水样环境的不

同，文献所报道的ＳＣＮ－降解动力学数据存在明显

差异：１６ｍｇＳＣＮ
－· （ｇＶＳＳ）

－１·ｈ－１
［１３］，２８ｍｇ

ＳＣＮ－· （ｇＶＳＳ）
－１·ｈ－１

［１４］及１１ｍｇＳＣＮ
－ ·

（ｇＭＬＳＳ）
－１·ｈ－１

［１５］。Ｍｅｉｌｉｎｇ等
［１６］利用混合污泥

降解人工配制的炼钢模拟废水，经 Ｍｉｃｈａｅｌｉｓ

Ｍｅｎｔｅｎ方程计算ＳＣＮ－降解的动力学，获得的动力

学参数为：犞ｍａｘ＝８．７ｍｇＳＣＮ
－ · （ｇＭＬＳＳ）

－１·

ｈ－１，犓ｍ＝９．７ｍｇ·Ｌ
－１。比较本文与 Ｍｅｉｌｉｎｇ的工

作，如图３所示，说明取自稳定运行焦化废水处理

系统中Ｏ１单元的活性污泥，经长期特征水质培养

驯化，具有更高降解ＳＣＮ－的活性与更强抵抗酚

类、氰化物等其他污染物交互影响的能力。

２２　苯酚对犛犆犖
－降解的影响

酚类是焦化废水最主要的有机污染组分，综合

评价酚类对ＳＣＮ－降解的影响是研究硫氰化物在焦

化废水好氧处理系统中降解特性必不可少的内容。

在Ｏ１污泥与Ａ出水混合菌液中已有挥发酚浓度的

基础上提高苯酚的浓度，考察其对ＳＣＮ－降解的影

响。由图４可见，随着苯酚浓度的增大，ＳＣＮ－完

全降解的时间被延长了，如３２０ｍｇ·Ｌ
－１苯酚即可

图３　ＳＣＮ
－降解的 ＭｉｃｈａｅｌｉｓＭｅｎｔｅｎ动力学模型

Ｆｉｇ．３　ＭｉｃｈａｅｌｉｓＭｅｎｔｅｎｋｉｎｅｔｉｃｍｏｄｅｌｏｆＳＣＮ
－ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ

　

使１０８ｍｇ·Ｌ
－１ＳＣＮ－完全降解的时间从１．５ｈ延

长至４ｈ。

Ｋｗｏｎ等
［９］研究了纯菌犃犮狉犲犿狅狀犻狌犿狊狋狉犻犮狋狌犿

降解ＳＣＮ－的特性时发现，３１２ｍｇ·Ｌ
－１苯酚可将

ＳＣＮ－的降解从２３ｈ延迟至６０ｈ，超过６２５ｍｇ·

Ｌ－１时ＳＣＮ－的降解行为基本停止。与此相比，本

实验的Ｏ１活性污泥同时具有高效的酚类及ＳＣＮ－

的降解能力，在间歇式进水实验条件下能迅速降解

苯酚而减少干扰作用，具有更强的苯酚耐受及缓冲

能力，对５３０ｍｇ·Ｌ
－１以下的苯酚短期负荷冲击，

仍能保持高的ＳＣＮ－降解活性。更高浓度苯酚由于

毒性增强且不能得以及时降解，对ＳＣＮ－的降解抑

制作用显得非常剧烈，７３８ｍｇ·Ｌ
－１苯酚已使

ＳＣＮ－降解的时间延长至２０ｈ。当苯酚浓度达到

１１４８ｍｇ·Ｌ
－１时，ＳＣＮ－在反应初期的０～２ｈ内

其平均降解速率为１３．４ｍｇＳＣＮ
－·Ｌ－１·ｈ－１；去

除率达２５％；２～１５ｈ内的平均降解速率降到３．５

ｍｇＳＣＮ
－·Ｌ－１·ｈ－１；１５～４０ｈ内仅为０．４７ｍｇ

ＳＣＮ－·Ｌ－１·ｈ－１；４０ｈ后降解速率极为缓慢，尚
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图４　苯酚对ＳＣＮ
－降解效果的影响

Ｆｉｇ．４　ＥｆｆｅｃｔｏｆｐｈｅｎｏｌｏｎＳＣＮ
－ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ

　

图５　葡萄糖对ＳＣＮ
－降解效果的影响

Ｆｉｇ．５　ＥｆｆｅｃｔｏｆｇｌｕｃｏｓｅｏｎＳＣＮ
－ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ

　

有１６ｍｇ·Ｌ
－１ＳＣＮ－未降解。可以判断，苯酚对

ＳＣＮ－降解活性的影响不仅表现为降解速率下降，

而且表现为对污泥中微生物的生长代谢有干扰抑

制，高浓度苯酚可以使ＳＣＮ－降解菌失去活性。

上述的抑制原理，其一可能是苯酚对污泥中微

生物的活性产生毒性抑制，其二可能是苯酚作为微

生物生长的优先碳源而与ＳＣＮ－的降解菌产生基质

利用的竞争。为考察苯酚对ＳＣＮ－降解的抑制是否

为碳源竞争所致，设计了在Ｏ１污泥与Ａ出水混合

液中投加不同浓度的葡萄糖进行对照实验，结果如

图５所示，容易被微生物所利用的葡萄糖对ＳＣＮ－

降解速率所产生的影响甚微，说明存在碳源共代谢

作用。另将Ｏ１污泥在外加苯酚浓度５００ｍｇ·Ｌ
－１

的Ａ出水环境中连续进水培养３０ｄ后，再取出污

泥间歇式处理Ａ出水，发现受苯酚的长期作用后，

Ｏ１污泥仍保持较高的苯酚降解活性，２ｈ内苯酚

即降解完全，而１１５ｍｇ·Ｌ
－１ＳＣＮ－在曝气至４ｄ

后去除率仍低于１％，即Ｏ１污泥并未在降解完苯

酚后转而利用ＳＣＮ－，而是完全失去了针对ＳＣＮ－

的降解活性。因此可以判断，苯酚对ＳＣＮ－降解

的抑制作用不表现为碳源竞争作用，而是毒性抑

制。这种毒性抑制作用不仅降低ＳＣＮ－的去除效

率，延长降解时间，甚至改变微生物的菌群结构

和功能，使污泥丧失对ＳＣＮ－降解的活性。

２３　犛犆犖
－对氨氮硝化作用的影响

氨氮去除一直是焦化废水达标治理的难点问

题，因为硝化反应易受焦化废水中多种污染物的抑

制作用［１７１８］，为考察ＳＣＮ－对硝化过程的影响，从

硝化脱氮单元中采取Ｏ２污泥与Ｈ出水混合后，加

入不同剂量的ＫＳＣＮ进行间歇式实验，以 Ｈ 出水

作为空白水样同步分析水样中ＳＣＮ－与三氮浓度变

化，考察Ｏ２污泥降解ＳＣＮ－及硝化反应能力的变

化。分析ＳＣＮ－ 的降解数据发现，Ｏ２污泥降解

ＳＣＮ－的速率非常缓慢，实验浓度１１０～５８０ｍｇ·

Ｌ－１范围内的ＳＣＮ－在反应３４ｈ后最大去除量少于

１６ｍｇ·Ｌ
－１，因此ＳＣＮ－本身降解释放的ＮＨ

＋
４ 非

常少，对硝化反应中 ＮＨ
＋
４Ｎ、ＮＯ

－
２Ｎ、ＮＯ

－
３Ｎ

的浓度贡献可以忽略不计。

水样中三氮的浓度变化，如图６～图８所示。

由ＳＣＮ－为０ｍｇ·Ｌ
－１的空白实验结果看出，Ｏ２

污泥第一阶段硝化反应速率即ＮＨ
＋
４ 的去除速率为

８．０ｍｇ·Ｌ
－１·ｈ－１，第二阶段硝化反应速率即

ＮＯ
－
３ 的生成速率为５．２ｍｇ·Ｌ

－１·ｈ－１，由于第一

阶段比第二阶段转化速率快，水样出现短暂的

ＮＯ
－
２ 浓度累积峰，当 ＮＨ

＋
４ 完全去除后仍需一段

时间才完全转化为 ＮＯ
－
３ 。图６显示，１１０ｍｇ·

Ｌ－１ＳＣＮ－即可明显降低ＮＨ
＋
４ 的转化速率，ＳＣＮ

－

浓度越高 ＮＨ
＋
４ 的转化速率越低，ＳＣＮ

－ 浓度达

３８０ｍｇ·Ｌ
－１时，污泥硝化反应开始出现适应延迟

期，１２ｈ后才恢复降解，速率为３．２８ｍｇ·Ｌ
－１·

ｈ－１。图７显示，中间产物ＮＯ
－
２ 浓度变化受ＳＣＮ

－

的强烈影响，ＳＣＮ－浓度越高，ＮＯ
－
２ 的浓度峰值

越高，ＮＯ
－
２ 完全转化为 ＮＯ

－
３ 的时间越长，出现

ＮＯ
－
２ 浓度累积增加的现象。图８显示，ＮＯ

－
３ 的生

成速率受ＳＣＮ－的作用影响比第一阶段更为显著，

ＳＣＮ－浓度大于３８０ｍｇ·Ｌ
－１时，ＮＯ

－
３ 的生成速

率仅为０．８５ｍｇ·Ｌ
－１·ｈ－１。综合上述分析，认为

ＳＣＮ－对硝化过程两个阶段的反应均有抑制作用，
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图６　ＳＣＮ
－对氨氮去除的影响

Ｆｉｇ．６　ＥｆｆｅｃｔｏｆＳＣＮ
－ｏｎＮＨ

＋
４ ｒｅｍｏｖａｌ

　

图７　ＳＣＮ
－对ＮＯ

－
２ 转化的影响

Ｆｉｇ．７　ＥｆｆｅｃｔｏｆＳＣＮ
－ｏｎＮＯ

－
２ ｒｅｍｏｖａｌ

　

图８　ＳＣＮ
－对ＮＯ

－
３ 生成的影响

Ｆｉｇ．８　ＥｆｆｅｃｔｏｆＳＣＮ
－ｏｎＮＯ

－
３ ｆｏｒｍａｔｉｏｎ

　

既可降低 ＮＨ
＋
４ 的去除效率，又使硝化单元积累

ＮＯ
－
２ ，延长硝化反应时间，表明ＳＣＮ

－ 是氨氮难

以稳定达标的重要抑制物。

３　焦化废水的污染控制

我国目前焦化废水常用生物处理工艺往往需要

将原水稀释２～４倍以降低进水负荷，或倍增延长

水力停留时间至１００ｈ以上，有些甚至达到３００ｈ，

尽管如此，仍难以实现ＣＯＤ、色度和 ＮＨ
＋
４ 等指

标的持续稳定达标排放［６］。就焦化废水核心污染物

酚类、ＳＣＮ－及氨氮而言，三者自身都具有较高的

生物降解速率，如本实验特征污泥条件下，ＳＣＮ－

降解速率达２０．１５ｍｇＳＣＮ
－ · （ｇ ＭＬＳＳ）

－１·

ｈ－１，且降解过程符合 ＭｉｃｈａｅｌｉｓＭｅｎｔｅｎ动力学模

型，即使高负荷ＳＣＮ－进水，只要有足够的溶解氧

及停留时间即可实现其高效降解。然而，ＳＣＮ－与

酚类、ＮＨ
＋
４ 之间的交互影响研究表明，高浓度的

苯酚的存在对ＳＣＮ－的生物降解具有毒性抑制，使

ＳＣＮ－降解速率变缓甚至难于降解，为了保证焦化

废水处理过程中ＳＣＮ－成分的同步有效降解，存在

苯酚浓度的进水阈值；ＳＣＮ－又对氨氮两个阶段的

硝化过程均有干扰抑制，可导致硝化反应效果不理

想、ＮＨ
＋
４Ｎ难以达标控制。污染物降解过程中的

交互抑制作用，不仅限制了处理系统污染物负荷的

承受能力、降低单元工艺处理效率、延长水力停留

时间，使工程投资和运行成本增加，还容易引发连

锁效应，使系统难以稳定运行，这是造成焦化废水

难处理特性的重要因素之一。据此，认为针对具有

复杂组分特征的焦化废水的污染控制，需要在强化

单元工艺效率、优化操作条件基础上，从水质组成

结构特性出发，综合考虑污染物形态及其转化、微

观组分与宏观组分降解动力学的协同与区别、基质

抑制或毒性抑制的存在与浓度阈值，通过模型量化

污染物之间存在的交互影响，实现参数适配、优化

的组合工艺。如可在除碳工艺与脱氮工艺之间增设

ＳＣＮ－去除单元，将会明显提高系统污染负荷承受

能力，缩短系统的水力停留时间，从而提高工艺效

率并大幅度降低能耗。

４　结　论

（１）ＳＣＮ－对焦化废水污染指标的贡献很大，

表现在ＣＯＤ、三氮及色度等方面；ＳＣＮ－可以被经

焦化废水培养的特征污泥所降解，其污泥活性不受

ＳＣＮ－底物浓度的影响，降解过程符合 Ｍｉｃｈａｅｌｉｓ

Ｍｅｎｔｅｎ动力学模型。
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（２）苯酚对活性污泥中的ＳＣＮ－降解菌产生毒

性抑制，延长ＳＣＮ－的降解时间，高浓度苯酚可改

变微生物的菌群结构及功能，使污泥丧失对ＳＣＮ－

的降解活性；ＳＣＮ－ 对硝化反应中 ＮＨ
＋
４ 向 ＮＯ

－
２

的转化及ＮＯ
－
２ 向 ＮＯ

－
３ 的转化两个过程均有抑制

作用，可导致 ＮＨ
＋
４ 去除效率下降并积累 ＮＯ

－
２ ，

影响硝化脱氮系统的建立及优化。

（３）ＳＣＮ－与酚类、ＮＨ
＋
４ 在焦化废水中普遍

共存，生物处理过程中ＳＣＮ－自身降解受苯酚的毒

性抑制，又对氨氮的硝化过程产生干扰，使得焦化

废水的污染控制变得错综复杂且难于实现，工程设

计中需要特别考虑多组分的交互影响，建立优化的

目标。
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１５７８１５８１

［６］　ＷｅｉＣｈａｏｈａｉ（韦朝海），ＨｅＭｉｎｇｈｅ（贺明和），ＲｅｎＹｕａｎ

（任源），ＬｉＧｕｏｂａｏ （李国保），ＣｈｅｎＪｉｎｇｕｉ（陈金贵）．

Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓｏｆｃｏｋｉｎｇｗａｓｔｅｗａｔｅｒａｎｄｃｏｎｔｒｏｌ

ｓｔｒａｔｅｇｉｅｓ：ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌｔｒｅａｔｍｅｎｔｐｒｏｃｅｓｓａｎｄｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ．

犃犮狋犪犛犮犻犲狀犮犲犆犻狉犮狌犿狊狋犪狀狋犻犪犲 （环境科学学报），２００７，２７

（７）：１０８３１０９３

［７］　ＨａｐｐｏｌｄＦＣ，ＪｏｈｎｓｔｏｎｅＫＩ，ＲｏｇｅｒｓＨＪ，ＹｏｕａｔｔＪＢ．

Ｔｈｅｉｓｏｌａｔｉｏｎａｎｄｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓｏｆａｎｏｒｇａｎｉｓｍｏｘｉｄｉｚｉｎｇ

ｔｈｉｏｃｙａｎａｔｅ．犑．犌犲狀．犕犻犮狉狅犫犻狅犾．，１９５４，１０ （３）：２６１２６６

［８］　Ｂｏｕｃａｂｅｉｌｌｅ Ｃ，Ｂｏｒｉｅｓ Ａ，Ｏｌｌｉｖｉｅｒ Ｐ． Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ

ｔｈｉｏｃｙａｎａｔｅｂｙａｂａｃｔｅｒｉａｌｃｏｃｕｌｔｕｅ．犅犻狅狋犲犮犺狀狅犾狅犵狔犔犲狋狋犲狉狊，

１９９４，１６ （４）：４２５４３０

［９］　Ｋｗｏｎ Ｈｙｏｕｋ Ｋ， Ｗｏｏ Ｓｅｕｎｇ Ｈ，Ｐａｒｋ Ｊｏｎｇ Ｍ．

Ｔｈｉｏｃｙａｎａｔｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｂｙ 犃犮狉犲犿狅狀犻狌犿 狊狋狉犻犮狋狌犿 ａｎｄ

ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎｂｙｓｅｃｏｎｄａｒｙｔｏｘｉｃａｎｔｓ． 犅犻狅狋犲犮犺狀狅犾狅犵狔犔犲狋狋犲狉狊，

２００２，２４ （１６）：１３４７１３５１

［１０］　Ｈｕｎｇ ＣｈｉｅｎＨｏ，Ｓｐｙｒｏｓ Ｇ，Ｐａｖｌｏｓｔａ Ｔｈｉｓ． Ａｅｒｏｂｉｃ

ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎｏｆｔｈｉｏｃｙａｎａｔｅ．犠犪狋犲狉犚犲狊犲犪狉犮犺，１９９７，３１

（１１）：２７６１２７７０

［１１］　ＴｈｅＳｔａｔｅＥｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌＰｒｏｔｅｃｔｉｏｎＡｄｍｉｎｉｓｔｒａｔｉｏｎ （国家

环 境 保 护 总 局 ）．Ｓｔａｎｄａｒｄ Ｍｅｔｈｏｄｓｆｏｒ Ｗａｔｅｒ ａｎｄ

ＷａｓｔｅｗａｔｅｒＭｏｎｉｔｏｒｉｎｇａｎｄＡｎａｌｙｓｉｓ （水和废水监测分析

方法）．４ｔｈｅｄ．Ｂｅｉｊｉｎｇ：ＴｈｅＣｈｉｎａＥｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌＳｃｉｅｎｃｅ

Ｐｒｅｓｓ，２００２：８８６６４

［１２］　ＡｍｅｒｉｃａｎＷａｔｅｒＷｏｒｋｓＡｓｓｏｃｉａｔｉｏｎ．ＳｔａｎｄａｒｄＭｅｔｈｏｄｓｆｏｒ

ｔｈｅＥｘａｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ Ｗａｔｅｒａｎｄ Ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ．２２ｎｄ ｅｄ．

Ｗａｓｈｉｎｇｔｏｎ ＤＣ：Ａｍｅｒｉｃａｎ Ｐｕｂｌｉｃ Ｈｅａｌｔｈ Ａｓｓｏｃｉａｔｉｏｎ，

１９９９：４５００ＣＮＭ

［１３］　ＰｌｅｓｓｉｓＣＡｄｕ，ＢａｒｎａｒｄＰ，ＭｕｈｌｂａｕｅｒＲＭ，ＮａｌｄｒｅｔｔＫ．

Ｅｍｐｉｒｉｃａｌ ｍｏｄｅｌｆｏｒｔｈｅ ａｕｔｏｔｒｏｐｈｉｃ ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ

ｔｈｉｏｃｙａｎａｔｅｉｎ ａｎ ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｓｌｕｄｇｅ ｒｅａｃｔｏｒ． 犔犲狋狋犲狉狊犻狀

犃狆狆犾犻犲犱犕犻犮狉狅犫犻狅犾狅犵狔，２００１，３２ （２）：１０３１０７

［１４］　ＪｅｏｎｇＹＳ，ＣｈｕｎｇＪＳ． Ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎｏｆｔｈｉｏｃｙａｎａｔｅｉｎ

ｂｉｏｆｉｌｍ ｒｅａｃｔｏｒ ｕｓｉｎｇ ｆｌｕｉｄｉｚｅｄｃａｒｒｉｅｒｓ． 犘狉狅犮犲狊狊

犅犻狅犮犺犲犿犻狊狋狉狔，２００６，４１ （３）：７０１７０７

［１５］　ＳｔａｉｂＣａｍｅｒｏｎ，ＬａｎｔＰａｕｌ．Ｔｈｉｏｃｙａｎａｔｅｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎｄｕｒｉｎｇ

ａｃｔｉｖａｔｅｄ ｓｌｕｄｇｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｏｆ ｃｏｋｅｏｖｅｎｓ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ．

犅犻狅犮犺犲犿犻犮犪犾 犈狀犵犻狀犲犲狉犻狀犵 犑狅狌狉狀犪犾，２００７，３４ （２）：

１２２１３０

［１６］　ＭｅｉｌｉｎｇＬａｙＳｏｎ，Ｃｈｒｉｓｔｉａｎ Ｄｒａｋｉｄｅｓ． Ｎｅｗ ａｐｐｒｏａｃｈｔｏ

ｏｐｔｉｍｉｚｅｏｐｅｒａｔｉｏｎａｌｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓｆｏｒｔｈｅｂｉｏｌｏｇｉｃａｌｔｒｅａｔｍｅｎｔ

ｏｆａｈｉｇｈｓｔｒｅｎｇｔｈｔｈｉｏｃｙａｎａｔｅａｎｄａｍｍｏｎｉｕｍｗａｓｔｅ：ｐＨａｓ

ｋｅｙｆａｃｔｏｒ．犠犪狋犲狉犚犲狊犲犪狉犮犺，２００８，４２ （３）：７７４７８０

［１７］　ＹａｍａｇｉｓｈｉＴ，ＬｅｉｔｅＪ，ＵｅｄａＳ，ＹａｍａｇｕｃｈｉＦｕｍｉｏ，Ｓｕｗａ

Ｙｕｉｃｈｉ．Ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓｒｅｍｏｖａｌｏｆｐｈｅｎｏｌａｎｄａｍｍｏｎｉａｂｙ

ａｃｔｉｖａｔｅｄｓｌｕｄｇｅｐｒｏｃｅｓｓｗｉｔｈｃｒｏｓｓｆｌｏｗｆｉｌｔｒａｔｉｏｎ． 犠犪狋犲狉

犚犲狊犲犪狉犮犺，２００１，３５ （１３）：３０８９３０９６

［１８］　ＫｉｍＹｏｕｎｇＭｏ，ＰａｒｋＤｏｎｇｈｅｅ，ＬｅｅＤａｅＳｕｎｇ，ＰａｒｋＪｏｎｇ

Ｍｏｏｎ．Ｉｎｈｉｂｉｔｏｒｙｅｆｆｅｃｔｓｏｆｔｏｘｉｃｃｏｍｐｏｕｎｄｓｏｎｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ

ｐｒｏｃｅｓｓ ｆｏｒ ｃｏｋｅｓ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ． 犑狅狌狉狀犪犾狅犳

犎犪狕犪狉犱狅狌狊犕犪狋犲狉犻犪犾狊，２００８，１５２ （３）：９１５９２１
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