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专论与综述 

膜生物膜法在水污染控制及资源回收中的研究进展 

吕盘龙  李子言  赵和平* 
浙江大学环境与资源学院  浙江 杭州  310058 

摘  要：传统以达标排放为核心目标的废水处理工艺往往以高能耗、高物耗换取污染物削减，形成

了“减排污染物、增排温室气体”的尴尬局面，并不符合可持续发展理念。作为一种新型的膜处理技

术，膜生物膜法可利用无泡曝气的方式将气态电子供体(甲烷、氢气)或受体(氧气)提供给附着在膜表

面的微生物，从而驱动水体中的污染物去除，并产生一些极具回收潜力的物质，最终实现污染物削

减、节能减排及资源回收三大目标的有机整合。本文系统介绍了膜生物膜的传质过程及其去除污染

物的微观机制，探讨了膜生物膜法在水处理资源回收方面的研究前景，梳理了膜生物膜反应器在水

污染控制方面的实验研究和中试应用现状，并总结了膜生物膜法面临的挑战及发展趋势。 
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Advances in water pollution control and resource recovery by 
membrane-supported biofilm reactor 
LÜ Pan-Long  LI Zi-Yan  ZHAO He-Ping* 

College of Environmental and Resource Science, Zhejiang University, Hangzhou, Zhejiang 310058, China 

Abstract: The traditional waste water treatment process with standard discharge as the core goal often 
requires high energy and material consumption, leading to the situation of reducing pollutants and 
increasing greenhouse gas emissions, which does not conform to the concept of sustainable development. 
As a novel membrane treatment technology, the membrane-supported biofilm reactor (MSBR) can utilize 
bubbleless aeration to provide gaseous electron donor (CH4, H2) or acceptor (O2) for attached biofilm, 
thereby removing contaminants from water and producing substances of recycling value. Thus, MSBR can 
achieve the three major goals of contaminants removal, energy saving and resource recovery. This article 
systematically introduced the mass transfer process of membrane biofilm and the mechanism of removing 
contaminants, discussed the research prospects of MSBR in resource recovery, and sorted out the typical 
contaminant removal in water treatment in experimental and pilot scales. Finally, we also summarized the 
challenges and development trends of the MSBR. 
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随着我国生态文明建设战略的实施和《水污

染防治行动计划》(“水十条”)的颁布，城市污水处

理系统排放标准日益严格。过去几年里，我国很

多城市污水处理系统通过提标改造，大幅度降低

了污染物排放浓度。但当前的提标改造措施往往

以高能耗、高物耗换取污染物削减，形成了“减排

污染物、增排温室气体”的尴尬局面，废水处理过

程中物质及能源未得到合理的回收与应用，高能

耗、高物耗的废水处理工艺不符合可持续发展理

念。曲久辉院士等曾指出，“城市污水中污染物去

除与转化的过程与调控”以及“城市污水中化学物

质的能量转换过程及调控”是促进我国城市水系统

可持续发展而应重点开展的研究方向[1]，强调传

统污染物及新型污染物削减的同时，关注物质与

能量循环利用。 

研究表明，基于氢气和甲烷的膜生物膜可有

效削减地下水硝酸盐及其他氧化态污染物如高氯

酸盐及高价重金属盐[2]，还具备城市污水处理尾

水深度脱氮的潜力，而基于氧气的膜生物膜可高

效同步去碳脱氮除磷[3]。作为一种新型的膜处理

技术，膜生物膜法巧妙地利用无泡曝气的方式将

氢气、甲烷或氧气供给附着在纤维膜表面上的生

物 膜 ， 从 而 驱 动 氧 化 态 或 还 原 态 污 染 物 的 降   

解[4]，并产生一些具有回收潜力的中间代谢产物

和类金属产物 [5-6]，有望实现电子高效利用、污

染 物 高 效 削 减 和 价 值 产 物 高 效 回 收 的 三 重 目

标。本文系统介绍了膜生物膜的传质过程及其

去除污染物的微观机制，探讨了膜生物膜法在

水处理资源回收方面的研究前景，梳理了膜生

物膜反应器在水污染控制方面的实验研究和应

用现状，并总结了膜生物膜法面临的挑战及发

展趋势，为今后有关水污染控制及资源回收的

研究及应用提供参考。 

1  膜生物膜的传质过程 

1.1  膜生物膜的基本概念 

利用透气膜进行曝气的研究始于 20 世纪 80 年

代，早期研究主要聚焦于透气膜的高效供氧特

性，将其用于高需氧量废水和含挥发性有机物废

水的处理，但在研究中发现，透气膜上不可避免

地生长生物膜，利用透气膜上的生物膜可以对水

中的污染物进行高效降解[7]。因此，人们将膜微

孔曝气与生物膜法结合起来，形成了膜生物膜法

(membrane-supported biofilm reactor，MSBR)。膜

生物膜法与传统的生物膜法的区别主要在于：传

统生物膜的膜材料主要起到附着微生物及固液分

离的作用，而膜生物膜法中纤维膜可以向附着在

膜表面的生物膜提供气体电子供体或受体[8]。提

供电子受体氧气的反应装置通常被称为膜曝气生

物 反 应 器 (membrane aerated biofilm reactor ，

MABR)[3]，而提供电子供体氢气或甲烷的装置一

般 被 称 为 膜 生 物 膜 反 应 器 (membrane biofilm 

reactor，MBfR)[9]。 

如图 1 所示，MABR 通过微孔曝气的方式将

电子受体氧气直接供给附着在透气膜上的异养微

生物，同时液相中的化学需氧量(chemical oxygen 

demand，COD)、氨氮等污染物从液相向生物膜 

 

 
 
图 1  膜生物膜去除污染物的原理示意图 
Figure 1  Schematic diagram of removing contaminants 
in MSBR  
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内侧扩散，生物膜可将这些污染物降解为 CO2、

N2 等气体排出，实现高效低耗降解污染物[10]。然

而对于一些氧化态污染物，如硝氮、重金属及氯

代有机物，MBfR 可以将膜腔中的氢气供给纤维

膜表面的自养微生物，这些微生物利用氢气作为

电子供体、利用无机碳(如 CO2、CO3
2–等)作为碳

源进行底物呼吸作用，将这些氧化态污染物还原

为低毒或无毒的低价态产物[11]。除了氢气，近年

来甲烷也被证实可作为电子供体来还原硝酸盐/亚

硝酸盐、高氯酸盐/氯酸盐、铬酸盐、锑酸盐及硒

酸盐等氧化态污染物，这其中涉及甲基氧化菌或

甲烷氧化古菌与多种功能微生物的协同作用[12-15]

及生物膜内的电子传递过程。 

1.2  膜生物膜的电子传递过程 

膜生物膜降解污染物的过程本质上就是电子

从电子供体通过一系列的电子传递链，直到 终

电子受体。在氢基质膜生物膜中，氢自养反硝化

菌利用中空纤维膜提供的氢气作为电子供体，经

过胞内细胞膜上的 NADH 脱氢酶、细胞色素 c、

辅酶 Q 等递氢体将电子传递到膜依赖型的异化型

硝酸还原酶(Nar)，Nar 利用电子将硝酸盐还原为

亚硝酸盐，分泌到细胞外或通过其他还原酶逐步

还原为氮气释放；或者在周质型的同化型硝酸还

原酶(Nap)催化下，硝酸盐被还原为亚硝酸盐，进

一步转变成铵，成为细胞的氮源[16]。在甲烷基质

膜生物膜中，微生物降解污染物通常涉及多种功

能菌群的种间电子传递过程，电子供体甲烷首先

被甲基氧化菌利用单加氧酶氧化为甲醇，再逐步

氧化为甲醛参与细胞代谢或进一步氧化为 CO2 释

放，其间产生的一些小分子酸可直接用于硝酸盐

的异化还原，或者通过胞外电子传递的方式传递

给反硝化菌进行反硝化过程 [17]。除了甲基氧化

菌，甲烷厌氧氧化古菌(anaerobic methanotrophic 

archaea，ANME)也可通过甲基辅酶 M 还原酶将电

子供体甲烷通过逆向产甲烷途径氧化为 CO2，并

产生电子用于硫酸盐、硝酸盐及高氯酸盐等的还

原 [18]。微生物胞外电子传递机制主要有 3 种：  

(1) 微 生 物细 胞 通过 直接 接 触进 行种 间 电子 传

递；(2) 细胞通过导电附件进行胞外电子传递； 

(3) 微生物通过电子穿梭体进行种间电子传递[19]。

电子穿梭体主要分为内源性电子穿梭体(如吩嗪

类、黄素类、内源醌类物质等)和外源性电子穿梭

体(如 AQDS、半胱氨酸、腐殖质等)[20]，Lai 等[21]

在利用甲烷基质膜生物膜还原钒酸盐过程中推测

了由胞外聚合物(extracellular polymeric substances，

EPS)介导的种间电子传递过程，但具体电子传递

机理仍有待进一步研究。 

1.3  膜生物膜的反向扩散过程 

在传统的生物膜中，电子供体和受体都是从

液相的同一侧向生物膜内扩散，这种膜也叫同向

扩散膜(co-diffusion biofilm)。同向扩散膜中溶解氧

由外向内浓度逐渐降低，生物膜由外而内相应生

长着好氧微生物、兼性微生物和厌氧微生物。对

于膜生物膜，电子供体和受体从生物膜的两侧相

对 扩 散 ， 也 称 为 反 向 扩 散 膜 (counter-diffusion 

biofilm)[22]。比如在 MABR 中，好氧微生物富集在

生物膜底层，而靠近液相外侧则生长着一些缺氧

菌。即相对于同向扩散膜，好氧层和厌氧层相对

位置发生反转。在膜生物膜中，膜里层溶解氧浓

度 大，有机物的浓度经过液相外侧生物膜的降解

后降低，此区域适宜发生硝化反应；而在靠近液

相的膜外侧，溶解氧浓度较低，液相中充足的有

机碳源可以满足反硝化的需要，这种特殊的微环

境可满足同步硝化反硝化的需求。因此在操作条件

适宜的情况下，膜生物膜可实现同步除碳脱氮[3]。 

氢 /甲烷基质膜生物膜也是反向扩散膜，如 

图 2 所示[3]，污染物(电子受体)从液相向生物膜内

部扩散，而氢气或甲烷(电子供体)从生物膜内部

向液相扩散，代谢 活跃的区域可能在生物膜内

的任何地方，这取决于生物膜中供体和受体的浓

度[23]。供体和受体的反向扩散会形成独特的微生

物群落结构，例如在氢自养反硝化生物膜中，当 
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图 2  传统同向扩散生物膜(A)和 MBfR 反向扩散生物膜(B)[3]  
Figure 2  A conventional, co-diffusional biofilm (A) and a counter-diffusional MBfR biofilm (B)[3]  
注：Sd 代表电子供体，Sa 代表电子受体. 

Note: Sd indicates the electron donors, Sa indicates the electron acceptors profile. 

 
氢气从生物膜的内部供应，硝氮和氧气从液相外

侧供应时，对氧敏感的微生物(如硫酸盐还原菌、

脱氯拟球菌、产甲烷菌等)会在靠近纤维膜的生物

膜底部增殖，而微好氧微生物在靠近液相的生物

膜外侧占据优势，从而形成特殊分层的生物膜群

落结构[24]。 

要想达到较高的污染物去除通量，就需要足

够厚度的生物膜。在传统的同向扩散生物膜中，

污染物去除通量随着膜厚度增加而增大，但 终

会稳定在一定水平。反向扩散生物膜在膜较薄的

情况下表现相似，但过厚的生物膜会降低污染物

去除通量，因为当生物膜过厚时，在膜内同一点

位电子供体(由内向外扩散)和受体(由外向内扩散)

的浓度差别很大，限制了微生物的活性；另一方

面 ， 在 传 统 生 物 膜 中 ， 液 相 扩 散 层 (liquid 

diffusion layer，LDL)传质阻力减小了进入生物膜

的污染物通量，从而限制了生物膜的进一步生

长；然而在反向扩散生物膜中，LDL 可以有效防

止膜内供应的氢气或甲烷过快地扩散到液相中

去，因此，只要液相中的污染物并非限速因子，

LDL 不仅不会限制污染物去除通量，还有可能会

增强微生物活性[8]。 

1.4  气体在膜生物膜中的传质效率 

1.4.1  MBfR 中氢气、甲烷的传质效率 

膜生物独特的反向扩散过程提高了基质在生

物膜内的传质，总体而言，气体在膜生物膜中的

传质分为两个阶段，首先是气体通过纤维膜过

程，在 MBfR 中，电子供体氢气或甲烷从膜腔透

过致密纤维膜的过程满足溶解扩散模型，首先空

腔中的气体与纤维膜内表面接触，分子在膜腔侧

表面吸附溶解；然后在浓度差的推动下扩散透过

膜，到达膜的外表面； 后气体分子在膜的外表

面解吸 [25]。在计算气体传质效率时，对于某种

特定材质的纤维膜，气体通量的计算方式如下 

所示： 

J=H·S′MG·KM(p/H–CMB)                     (1) 
S′MG·KM=P/tM                              (2) 
其中：J 为气体通量[M/(L2·T)]，S'MG 为气体/膜分

配系数(T2/L2)，KM 为膜的传质系数(L/T)，p 为气相

分压[M/(LT2)]，H 为亨利定律常数(L2/T2)，CMB

为膜-生物膜界面处的溶解气体浓度(M/L3)，P 是

膜的渗透性(1/T)，tM 是膜的厚度(L)[8]。 

气体通过生物膜的过程涉及微生物的代谢作
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用，无法通过实验测量精确计算其传质效率，但

可以借助生物膜模型来简化描述气体通量，计算

方式如下： 

J=KLDL(CLB−CL)                          (3) 
KLDL=D/tLDL                              (4) 
其中：KLDL 为液相扩散层的传质系数(L/T)，CLB

为生物膜-液面处的溶解气体浓度(M/L3)，CL 是其

在液相中的浓度(M/L3)。D 是溶解气体在水中的

扩散系数(L2/T)，tLDL 是 LDL 的厚度(L)[26]。 

1.4.2  MABR 中氧的传递速率 

MABR 中氧的传递速率是关乎反应器处理效

率的关键因子，氧气透过透气膜时的传递速率计

算公式如下： 

dC/dt=KLa(C*−C)                         (5) 

式中：KL 为扩散系数，h–1；a 为膜组件的比表面

积，m2/m3；C*为气液界面的溶解氧浓度，mg/L；

C 为液相中溶解氧的实际浓度，mg/L。 

研究表明，KL 与透气膜表层水力条件有关，

增大水流速度或改平流为错流，扩散系数值 KL 也

增大[27]。C*与透气膜的材质及氧分压有关，根据

亨利定律，气相中氧气分压越大，C*值也越大；

a 与膜构型有关，比表面积较大，其氧传递速率

也较高。 

在活性污泥法或传统生物膜法中，氧气的供

给方式主要为无序曝气，这样会造成大量的气体

流失，同时也消耗大量能源。对于 MABR，氧气

可通过无泡曝气的方式直接供给膜丝表面的微生

物，气体在穿过生物膜的时候基本上会被微生物

消耗殆尽。对于单端通气的 MABR，氧气的理论

利用效率可达到 100%，Brindle 等[28]的研究也证

实了这一点。近期，Kinh 等[29]研究表明，在反向

扩散膜中 N2O 的排放量也要显著低于同向扩散

膜，这表明无泡曝气的膜生物膜在水处理节能减

排方面有巨大优势。 

1.5  影响膜生物膜传质的主要因素 

1.5.1  气体传质效率 

影响膜生物膜传质的首要因素是气体的传质

效率，当采用死端中空纤维膜供应气体时，会导

致气体在膜腔内的径向分布不均匀，远离供应端

的地方气体分压较小，会导致液相中的气体(如 N2)

逆向扩散进入纤维膜腔，降低气体传质效率，并

导致生物膜变薄[30]。采用开放式膜通气可以有效

解决这个问题，但同时也会带来基质浪费和安全

隐患，Perez-Calleja 等尝试定期打开密封端几秒

钟，发现可以使膜内氢气分压快速回升到初始水

平，保持较高的氢气传质效率[31]。Suárez 等[32]利

用氢基质 MBfR 处理冶矿废水中硫酸盐时也采用

上述策略提高反应器处理效率，但发现在长期运

行过程中效果不佳，可能是由于硫酸盐代谢产物

沉淀附着在膜表面，阻碍了气体的传质过程。 

1.5.2  生物膜特性 

影响膜生物膜传质的另一因素是生物膜特

性，比如生物膜厚度，生物膜需达到一定厚度才

能满足去除污染物的需要，但过厚会降低电子供

体和受体的传质效率，例如在氢自养反硝化过程

中，当生物膜的厚度比理论 佳厚度薄 100 μm 与

厚 100 μm 对应的硝酸盐去除通量分别下降 53%、

6%，因此生物膜的厚度应维持在 佳理论值附  

近[23]。Martin 等[24]采用多维建模评估了氢基质膜

生物膜中微生物的竞争关系，产甲烷菌、硫酸盐

还原菌等受硝酸盐浓度限制较小的微生物分布在

生物膜内侧，而反硝化菌分布在靠近液相的膜外

侧。还有研究表明，周期性生物膜脱落有助于控

制生长缓慢的产甲烷菌和硫酸盐还原菌，高的粗

糙度能够使生物膜的表面积增加，形成特殊的微

生境，液流流经这些凸起时产生的对流能够提高

传质的效果[33]。  

1.5.3  水力条件 

水力条件主要影响液相扩散层的传质阻力和

生物膜的物理特性。在水流剪切力较低区域，液

相扩散层相对稳定，传质阻力会减缓液相中污染

底物向生物膜内扩散，从而降低污染物去除通

量，可以通过提高回流比或增加搅拌速率等手段

增加膜表面的剪切力[34]，在高剪切力的区域，生
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物膜附着较少，当发生大面积脱落时，生物膜会

快速在脱落区域重新聚集生长，生物膜生长的厚

度与该区域的剪切力是互相影响的，并 终会达

到稳态，从而形成一定厚度的生物膜[32]。过厚的

生物膜会阻碍电子供体及受体在膜内的扩散，da 

Silva 等[35]利用不同回流速率来控制生物膜厚度，研

究发现当液相回流速率从 0.025 m/s 升到 0.065 m/s

时，COD 的去除率从 58%提高到 83%。生物膜的

粘弹性也能对膜传质产生一定影响，当生物膜表

现为高粘性或者低弹性的情况下，生物膜不易发

生脱落现象，而是发生永久形变，形成飘带，增

加其传质效果[36]。 

2  膜生物膜去除污染物的微观机制 

2.1  氢自养微生物降解污染物 

2.1.1  无机阴离子 

膜生物膜通过高效的无泡曝气方式提供给附

着在纤维膜表面的氢自养微生物，微生物可以利

用氢气作为电子供体将 NO3
−/NO2

−、ClO4
−/ClO3

−

及 BrO3
−等无机阴离子逐步降解为无毒的低价态

物质[2]。氢自养反硝化菌利用 NO3
−还原酶 Nar、

Nap 将 NO3
−还 原 成 NO2

−， 接 着 NO2
−还 原 酶

Cu-NirK、Cd-NirS 将 NO2
−还原成 NO，NO 还原酶

Nor 再将 NO 还原成 N2O，N2O 还原酶 Nasz 将 N2O

还原成 N2
[15]。ClO4

−的还原过程与反硝化类似，

高氯酸盐还原菌可以利用高氯酸盐还原酶 Pcr 将

高氯酸盐逐步还原为 ClO2
−，随后 ClO2

−被亚氯酸

盐歧化酶 Cld 歧化为 Cl−和 O2
[37]。 

氢基质膜生物膜的群落结构主要取决于液相

中污染物的种类及浓度，一般情况下，当进水污

染 物 只 有 硝 氮 时 ， 优 势 菌 种 主 要 为 红 环 菌 属

(Rhodocyclus)、噬氢菌属(Hydrogenophaga)等，而

当进水同时含有 NO3
−、SO4

2−、ClO4
−等诸多无机

阴离子时，主要菌属为硫曲菌属(Sulfuricurvum)和

噬氢菌属(Hydrogenophaga)[38-39]。氢自养微生物

的碳源一般为二氧化碳或碳酸根，而膜生物膜给

附着在纤维膜表面的微生物提供氢气的同时也可

以供给二氧化碳，Xia 等[40]利用双膜同时供氢及

二氧化碳进行反硝化取得了良好的脱氮效果，同

时起到了调节 pH 的作用。 

2.1.2  重金属 

除了无机阴离子，膜生物膜在还原高价态重

金属离子方面也有巨大潜力，氢基质膜生物膜还

原重金属的机理如图 3 所示，微生物利用硫酸盐

转运酶可将水体中 CrO4
2−转运至细胞内，然后利

用铬酸盐还原酶 ChrR 将 Cr(VI)还原成 Cr(III)转运

至胞外，Cr(III)毒性较低，而且易形成氢氧化物

沉淀，经过过滤、沉降等方式可从水中去除[41]。

另外，也有报道称微生物可以通过胞外电子传递

的方式直接将胞外的 Cr(VI)还原为 Cr(III)[42]，具

体胞外还原机理有待研究。Chung 等利用氢基质

MBfR 还原 CrO4
2−，进水 1 mg/L Cr(VI)还原率可

达到 84%，进水 NO3
−-N 浓度升高或 H2 供应量减 

 

 
 
图 3  氢自养微生物还原重金属的机理 
Figure 3  Reduction pathways of heavy metals by 
hydrogen autotrophic microorganisms 
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小都会使 CrO4
2−还原率降低；另外，溶液 pH 值为

5.5−11.0 时 Cr(III)易形成 Cr(OH)3 沉淀而较为稳

定，但 Cr(III)沉淀易附着在生物膜表面，影响膜

生物膜的传质，因此如何从生物膜中分离出这些

重金属沉淀显得尤为重要[43]。 

SeO4
2−也可被膜生物膜利用氢气作为电子供

体逐步还原，微生物利用 DSMO 酶将 SeO4
2−还原

成 SeO3
2−，进一步还原成硒单质(Se0)[44]，再通过

胞吐或囊泡转运的方式将单质硒转运至胞外。Xia

等利用氢基质 MBfR 同步去除硒酸盐和硝酸盐，

两者的去除率分别为 95%和 100%；此外，异养细

菌还将部分硒酸盐(3%)还原为甲基硒化物，生物

膜上的优势菌种为 Hydrogenophaga，该菌种既能

去除硝酸盐又能去除硒酸盐 [45]。Lai 等 [46]研究

MBfR 中硝酸盐对硒酸盐影响，结果发现硝酸盐

表面负荷超过 1.14 g-N/(m2·d)时，硒酸盐的还原

受到显著抑制，硒酸盐的还原产物主要为 Se0，

该抑制过程有可能是两种离子对酶活位点的竞争

造成的[47]。 

砷(As)的存在形态主要为 As(V)和 As(III)，虽

然 As(III)的毒性比 As(V)大，但 As(III)易形成沉

淀，因此一般废水除砷过程需将 As(V)还原成

As(III)[48]。膜生物膜去除砷酸盐的机理包括 As(V)

被微生物吸附转化成 As(III)沉淀，或者与硫化物

形成沉淀[49]。当反应器中没有 SO4
2−时，As(V)可

与 Fe2+及 Fe(OH)3 形成络合物被微生物的 EPS 捕

获；当反应器中存在 SO4
2−时，砷酸盐可与硫酸盐

还原产物反应生成硫化物沉淀，该反应受溶液 pH

值和总硫化物浓度的影响[50]。 

2.1.3  氯代有机物 

常见的氯代有机物包括氯代烷烃、氯代烯烃

及氯代苯酚等，如图 4 所示，膜生物可以利用氢

气将氯代烯烃逐步脱氯， 终转化成无毒的乙烯

(ethene，ETH)，目前发现能进行还原脱氯的微生

物 门 包 括 绿 湾 菌 门 (Chloroflexi) 、 变 形 菌 门

(Proteobacteria)和厚壁菌门 (Firmicutes)，但大多

微 生 物 只 能 将 四 氯 乙 烯 (perchloroethylene ，

PCE)、三氯乙烯 (trichloroethylene，TCE)等高氯

代烃还原到二氯乙烯(dichloroethylene，DCE)或氯

乙烯(vinyl chloride，VC)的程度，产乙烯脱氯拟

球菌属(Dehalococcoides)是目前唯一被成功分离

鉴定的可将 TCE 完全降解至乙烯为终产物的细 

菌[51]，除了脱氯菌，一些非脱氯菌如地杆菌、产

甲烷菌也在微生物高效脱氯过程中起到重要作

用，已有诸多研究表明混培体系的微生物脱氯效

率高于纯培体系，这其中涉及脱氯菌群种间微环

境、种间碳源传递以及种间辅酶因子交换等各种

种间协作过程[52-53]。 

除了氯代烃，膜生物膜还被用于降解含氯硝

基苯、抗生素等水体污染物，Li 等[54]利用硝酸盐

驯化后的氢基质膜生物膜降解对氯硝基苯，研究

表明反硝化及硫酸盐还原过程消耗了主要的电子

供体氢气，而电子受体对氯硝基苯的加入有效改

善了膜生物的群落结构。Aydın 等[55]研究发现氯 

 

 
 
图 4  四氯乙烯降解机理 
Figure 4  Pathway of anerobic perchloroethylene dechlorination 
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四环素在 MBfR 中的降解产物主要为差向金霉

素、脱水金霉素和差向脱水金霉素，当水力停留

时间为 2.5 h 时，氯四环素的降解速率可超过

80%，降解氯四环素的微生物主要为 β-变形菌纲

微生物。 

2.2  甲烷基质膜生物膜降解污染物 

甲烷是城市废水处理中剩余污泥厌氧消化的

产物，同时也是一种重要的温室气体，其全球变

暖潜能(global warming potential，GWP)是二氧化

碳的 20−30 倍[56]。合理利用消化过程产生的甲烷

是有效控制碳排放的重要手段。通常，甲烷可作

为能源物质直接使用，但近年来甲烷氧化耦合氧

化态污染物还原的研究表明，甲烷也可以作为碳

源和电子供体来还原硝氮[57]、高氯酸盐[58]、硒酸

盐[59]、锑酸盐[60]等氧化态污染物，这为废水处理

中碳源和能源的循环利用提供了新的途径。如  

表 1 所示，以氢气或甲烷作为电子供体来还原诸

多氧化态污染物在热力学上可行，微生物可以通

过还原获得自身代谢所需的能量。 

 
表 1  以氢气或甲烷为电子供体时氧化态污染物降解方

程式 
Table 1  Microbial reduction of oxidized contaminants 
with hydrogen or methane as electron donor 
Electron 
donor 

Electron 
acceptor 

Reaction equation ΔG° 
(kJ/mol)

H2 NO3
− 2NO3

−+5H2+2H+→N2+6H2O −224.0

ClO4
− ClO4

−+4H2→Cl−+4H2O −118.0

BrO3
− BrO3

−+3H2→Br−+3H2O −138.0

CrO4
2− 2CrO4

2−+3H2+4H+→ 
2Cr(OH)3+2H2O 

−18.0 

SeO4
2− SeO4

2−+3H2+2H+→Se0+4H2O −71.0 

H2AsO4
− H2AsO4

−+H2+H+→H3AsO3+H2O −45.0 

CH4 SO4
2− SO4

2−+CH4→HCO3
−+HS−+H2O −16.6 

NO3
− 8NO3

−+5CH4+8H+→ 
5CO2+4N2+14H2O 

−765.0

NO2
− 8NO2

−+3CH4+8H+→ 
3CO2+4N2+10H2O 

−928.0

ClO4
− ClO4

−+CH4→HCO3
−+H++Cl−+H2O −895.9

CrO4
2− 3CH4+8CrO4

2−+16H+→ 
3CO2+4Cr2O3+14H2O 

−708.0

 H2AsO4
− CH4+4H2AsO4

−→ 
CO2+4H2AsO3

−+2H2O 
−154.0

2.2.1  甲烷氧化耦合反硝化 

根据体系的氧气浓度，甲烷氧化耦合反硝化

可以分为好氧甲烷氧化和厌氧甲烷氧化。好氧甲

烷氧化耦合反硝化(aerobic oxidation of methane 

coupled to denitrification，AOM-D)的代谢途径主

要有两种。起初人们普遍认为该过程是由混合菌

群协同完成：甲烷氧化菌首先氧化甲烷，并释放

甲醇、甲醛、甲酸、乙酸等中间代谢产物[17]，反

硝化菌利用这些有机小分子进一步还原硝氮。然

而在 2015 年，Kits 等[61]首次报道了一种甲基单胞

菌，能够在氧气受限的环境中，独立完成甲烷氧

化反硝化的功能，并在该菌的基因组中检测到了

所有必需的功能基因，丰富了好氧甲烷氧化耦合

反硝化的代谢机理。 

厌氧甲烷氧化(anaerobic methane oxidation，

AnMO)过程 早发现于深海沉积物中。在无氧条

件下，厌氧甲烷氧化古菌(anaerobic methanotrophic 

archaea，ANME)可通过“逆向产甲烷”途径活化甲

烷，并将产生的电子传递给硫酸盐还原菌来进行

硫酸盐的还原[62]。菌群间的电子传递可以通过直

接或间接的途径，直接传递主要利用色素蛋白或

纳米导线等细胞结构[63]，间接传递主要依靠中间

代谢产物来实现[64-65]。与硫酸盐不同的是，反硝

化型甲烷厌氧氧化(denitrifying anaerobic methane 

oxidation，DAMO)过程分为逆向产甲烷途径和内

微氧途径两种。Haroon 等[18]报道了 ANME-2d 同时

具备了甲烷厌氧氧化和硝氮还原的代谢途径，能

够通过逆向产甲烷过程活化甲烷并将硝氮还原为

亚硝氮。Ettwig 等[66]则发现在没有古菌参与的厌氧

条件下，一种属于 NC10 门的细菌 Methylomirabilis 

oxyfera 能够将亚硝氮还原并利用某种未知的 NO

歧化酶进一步将 NO 歧化为 N2 和 O2，而 O2 则被

单加氧酶利用氧化甲烷，从而独立完成亚硝氮依

赖型的甲烷厌氧氧化过程。 

2.2.2  甲烷氧化耦合铁、锰还原 

铁锰依赖型 AnMO 过程以甲烷为电子供体，

Fe3+、Mn4+为电子受体进行反应，产物是 Fe2+和
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Mn2+[14,67-68]。Beal 等将铁和锰添加到 ANME 富集

培养物中，通过宏基因组学及荧光原位杂交技术

发现了依赖于 Fe3+和 Mn4+的 AnMO 现象；随后，

Beal 等将只含铁锰依赖型甲烷厌氧氧化古菌的培

养物和一系列金属氧化物一起培养，发现加入柠

檬酸铁可以促使甲烷发生氧化，宏基因组分析结

果表明古菌能够利用金属离子作为电子受体[13]，

而 Scheller 等[69]利用 13C 同位素示踪证实了这一点。 

近期，Leu 等利用接种富集的甲烷厌氧氧化培

养物，对膜生物膜反应器长期运行过程中的微生

物群落动态变化和功能微生物的系统发育关系及

其甲烷氧化与电子传递途径等进行了深入分析；

宏基因组分析表明，主导铁型甲烷厌氧氧化的

ANME (Candidatus Methanoperedensferrireducens)
在整个微生物群落中占比逐渐减少，取而代之的

是两种新的 ANME，系统发育及氨基酸序列分析

表 明 这 两 种 古 菌 与 Ca. M. ferrireducens 及

Candidatus Methanoperedens nitroreducens 均有明

显区别，是归属于 Ca. Methanoperedens 属的两个

新 种 ， 这 两 种 ANME 被 分 别 命 名 为 Ca.        

M. manganicus 和 Ca. M. manganireducens；这两种

菌都具有完整的甲烷厌氧氧化途径，并且相关基

因的表达量都很高，同时它们都编码了大量的多

血红素细胞色素 c (multihemec-type cytochrome，

MHC)，这被认为是 ANME 能够进行胞外电子传递

的重要证据；此外，研究还发现 ANME 可能会利

用一种类似于鞭毛蛋白的导电结构进行电子传

输，实现更长距离的胞外电子传递[70]。 

2.2.3  其他含氧阴离子 

除了硫酸盐、硝酸盐、铁和锰等，其他一些

含 氧 阴 离 子 如 铬 酸 盐 [71] 、 高 氯 酸 盐 [72] 、 硒 酸   

盐[73]、锑酸盐[60]等都被报道可以作为甲烷氧化的

电子受体。Lai 等报道，在微氧情况下微生物可以

利用甲烷作为电子供体将六价铬还原至三价，还

原率达到 95%，微生物群落分析结果表明应该是

Methylosinus ( 一 种 Type II 型 甲 烷 氧 化 菌 ) 和

Meiothermus (潜在铬酸盐还原菌)执行了甲烷氧化

耦合铬酸盐还原这一过程：甲基氧化菌通过氧化

甲烷产生的中间代谢产物被铬酸盐还原菌利用来

还原铬酸盐，并生成 Cr(III)沉淀[74]。同样，硒酸

盐也被报道可以作为甲烷氧化的电子受体，其还

原产物主要为单质硒；当硒酸盐负荷为 1 mg/L

时，其还原率可达到 100%[59]。高氯酸盐充当电

子受体时，膜生物膜可将 50 mg/L 的 ClO4
−还原至

检限以下，甲烷基质膜生物还原高氯酸盐的途径

可能为：微生物将高氯酸盐逐步还原为亚氯酸

盐，而亚氯酸盐歧化酶可以将亚氯酸盐歧化为氧

气和氯离子，而氧气又可被微生物利用来活化甲

烷[58]。当液相中同时存在硝酸盐和高氯酸盐时，

膜生物会优先还原硝酸盐，因为微生物还原硝酸

盐所需的能垒较低[75]。图 5 总结了甲烷厌氧氧化

耦合硫酸盐、硝酸盐、铁(锰)及六价铬的还原途

径，但其具体的胞外电子传递过程还有待研究。 

 

 
 
图 5  甲烷厌氧氧化耦合硫酸盐、硝酸盐、铁(锰)及六

价铬的还原途径 
Figure 5  Pathway of AnMO coupled to sulfate, nitrate, 
iron, manganese and chromate reduction 
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2.3  MABR 同步除碳脱氮 

MABR 生物膜中由于传质异向可形成独特的

好氧区与缺氧区，在靠近水相的生物膜表层缺氧

区，BOD 的浓度较高，适宜反硝化细菌生长，而

在靠近透气膜表面的生物膜内侧好氧区，BOD 浓

度较低，硝化细菌生长旺盛[76]。这种生物膜内独

特的好氧、缺氧区域微环境，有利于微生物同步

硝化反硝化或厌氧氨氧化，比如，硝化细菌(AOB)

生长在氨和氧都可用的好氧区，而在缺氧区，

ANAMMOX 细菌可将亚硝酸盐转化为氮气，这 

两个过程可以结合在一个足够厚的 MABR 生物膜

中[77]。在反向扩散生物膜内层，硝化细菌利用羟

胺氧化还原酶将羟胺转化为亚硝酸盐并释放少量

的 NO 和 N2O；其次，亚硝酸盐在膜外侧被亚硝

酸 盐 还 原 酶 和 一 氧 化 氮 还 原 酶 还 原 为 NO 和

N2O
[78]。生物膜内部也存在微生物种群之间对于

生态位的竞争，Aybar 等[79]研究发现当接种物中

存在原生动物时，这些原生动物会在生物膜底部

的好氧区大量繁殖，从而造成连续的空隙，导致

生物膜脱落，并可能对缓慢生长的好氧微生物(如

硝化细菌)产生有害影响。 

由于独特的生物膜结构，MABR 具有较高的

稳定性和氧传速率，在难降解新型污染物去除方

面也有巨大潜力。Taşkan 等[80]利用 MABR 同步去

除含铵盐及抗生素(四环素)的饲料废水，当反应

器 HRT 为 18 h、气压为 0.41 bar 时，膜生物膜去

除四环素的效率 高(63%)，同时铵盐也可同步去

除。生物膜同步去除四环素和铵盐的优势菌种主

要 为 Acidovorax caeni 、 Niastella koreensis 、

Pseudomonas simiae、Nocardia brasiliensis 等[81]。

Mei 等[82]采用 MABR 去除含 500 mg/L 对硝基苯酚

的废水，对硝基苯酚、COD 及总氮(TN)的去除率

分别达到 95.86%、89.77%和 94.81%，对苯二酚是

对硝基苯酚降解的主要途径。 

在除碳脱氮的同时，膜生物膜也能强化生物

除磷过程。传统的生物除磷理论认为，在厌氧、

好氧交替运行条件下，聚磷菌能够超量摄取磷元

素并将其在体内转化为聚合磷，形成高磷污泥，

在合适阶段将高磷污泥排出体系，从而达到废水

除磷的目的[83]。然而进一步研究表明，除了以 O2

为电子受体的聚磷菌，还存在一类以硝酸盐为电

子受体的反硝化聚磷菌。在厌氧、缺氧交替运行

的条件下，反硝化聚磷菌以 NO3
−-N 作为氧化胞内

PHB 的电子受体，其利用降解厌氧段储存于体内

的 PHB 产生的能量 ATP，大部分供给自身细胞的

合成及维持生命活动，一部分则用于过量摄取水

中的无机磷酸盐，并以 Poly-P 的形式储存在细胞

体内，同时 NO3
−-N 被还原为 N2

[84]。Peeters 等[85]

将 MABR 工艺用于市政污水处理，在运行的 500 d

期间，可溶性磷去除率超过 72%，但如何解决富

磷污泥的排放与保持足量生物浓度之间的矛盾目

前仍无有效措施。 

3  基于膜生物膜的资源回收 

3.1  中间代谢产物 

甲烷基质膜生物膜在降解污染物的过程中，

微生物会产生大量的碳源和储能物质，如挥发性

脂肪酸(volatile fatty acids，VFA)、聚羟基脂肪酸酯

(polyhydroxyalkanoates，PHA)、粗蛋白等，PHA 是

由很多细菌合成的一种胞内聚酯，在生物体内主要

是作为碳源和能源的贮藏性物质而存在，其具有

生物可降解性、生物相容性、光学活性、压电

性、气体相隔性等许多优秀性能，在可生物降解

的包装材料、组织工程材料、缓释材料、电学材

料以及医疗材料方面有广阔的应用前景。Lai 等[86]

研究发现，甲烷氧化过程中会形成大量 PHA 类化

合物，而当电子供体甲烷不足时，PHA 会充当电

子供体进行氧化态污染物的还原，适当控制反应

条件，可以同时兼顾污染物去除与 PHA 生产，但

目前 PHA 的产率很低，无法进行有效回收，可以通

过基因工程等手段来提高微生物形成 PHA 的效率。

Mei 等[87]利用膜生物膜降解甲醛废水，甲醛主要通

过歧化反应转化为甲酸和甲醇，形成层状生物膜

结构，产酸菌可将甲醛降解为有回收价值的甲醇
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及 VFA。除了 PHA，粗蛋白、胞外聚合物(EPS)、

四氢嘧啶、虾青素等都是膜生物代谢过程中产生

的具有回收价值的中间产物[88]，探索这些资源的

回收方法是未来污水资源化的研究热点之一。 

3.2  金属产物 

3.2.1  纳米钯 

钯(Pd)是一种工业常用的贵金属催化剂，从

废水中回收 Pd 可以降低 Pd 的使用成本，同时减

少 Pd 对环境的影响[46]。Zhou 等[89]发现 MBfR 可

将模拟废水中 0.21 mg/L Pd(II)还原，还原率为

99.2%，其还原产物为生物纳米钯(Pd0NPs)，生物

纳米钯可强化还原硝氮，与仅有 Pd 和仅有微生物

的 MBfR 相比，Pd0NPs 提高了硝氮的降解效率，

减少了铵盐的产生[90]。在完成催化还原污染物之

后，纳米钯和微生物可以通过离心或热解的方式

分离从而实现钯单质(Pd0)的回收[91]。除了 Pd，

近 Shi 等报道了 TeO3
2−也会被膜生物膜还原为纳

米 Te0，其还原过程与 Pd 相似[92]。 

3.2.2  纳米硒 

纳米硒(Se)有优良的光学性能和细胞保护作

用，在工业生产和临床医学等不同领域都有重要

的应用。Lai 等 [59]利用甲烷基质膜生物膜还原

SeO4
2−，研究发现生物膜可将 1 mg/L SeO4

2−完全

还原，扫描电子显微镜和能量色散 X 射线分析

(SEM-EDS)证实产物为单质硒。SeO4
2−在微生物

胞内可被 Ser、Srd、Sef 等多种还原酶还原至

Se0，然后通过胞吐或囊泡作用排出胞外；微生物

形成的单质纳米硒具有粒径均匀、成本低廉等优

点，极具回收价值，但如何将单质硒从生物膜中

分离出来还有待研究[93]。 

3.2.3  Sb2O3 微晶 

我国是锑(Sb)储存和生产大国，Sb 储量占世

界储量的一半以上，开采和冶炼产生的废渣、废

水排入环境中，会使环境中 Sb 浓度超标，影响人

类健康[94]。同时，Sb2O3 微晶也是一种极具经济

价值的材料，常应用于玻璃脱色、聚氯乙烯稳

定、陶瓷遮光等，纳米尺度的 Sb2O3 工业制造过

程复杂，成本高昂[95]。有报道称，膜生物膜在还

原锑酸盐的过程中会形成稳定的 Sb2O3 微晶[96]。

微生物法制备 Sb2O3 微晶可以实现污染物去除与

资源回收的双重目标。图 6 总结了基于氢气/甲烷

基质 MBfR 的资源回收。 

4  膜生物膜法的应用进展 

4.1  反应器的改良与优化 

4.1.1  膜材料 

MABR 的膜材料主要分为致密的无孔硅橡胶

膜和疏水性微孔膜两大类。无孔硅橡胶膜采用氧

氮分离系数较高的硅橡胶(polydimethylsiloxane，

PDMS)制成，由于其结构致密、泡点压力高，可

在较高的氧气压力下进行无泡曝气；疏水性微孔

膜对氧的选择性较差，泡点压力低，但膜通量大

且价格便宜，容易加工成中空纤维以增大膜组件

的比表面积。疏水性微孔膜也可以进行表面修饰

或亲水化处理，有效改善泡点压力低的缺点，并

保留膜通量大的优点，适用于纯氧曝气[26]。常见的

疏水性微孔膜有聚偏氟乙烯(polyvinylidene fluoride，

PVDF)和聚丙烯(polypropylene，PP)等，Wu 等比较

了 PVDF 和 PP 两种不同疏水性透气膜的除碳脱氮

性能，研究表明 PVDF 膜表面比较粗糙，亲水性较

好，对微生物的亲和力也高，对 COD 和 TN 的去除

率更高；但是 PP 膜具有严重的膜孔堵塞和较低的

氧传递速率，因此 PVDF 膜作为 MABR 曝气膜材

料更具优势[97]。然而 MBfR 一般使用纯氢气或甲烷

曝气，膜材料主要为 PP 中空纤维膜(外径 200 μm，

内径 50 μm)和复合中空纤维膜(外径 280 μm，内径

180 μm)，复合中空纤维膜的 H2 扩散系数是 PP 中

空纤维膜的 24 倍，但其制作价格昂贵[98]。 

4.1.2  膜构型 

传统的 MBfR 装置如图 7A 所示，小型连续流

MBfR 由 2 根玻璃管组成，分别为主管和副管，中

间用硅胶管连接，进出水及水循环通过蠕动泵实

现，循环泵一般维持较高的回流速率以保证反应

器内液体混合均匀，并在中空纤维膜外表面形成

剪切力使微生物在膜丝上均匀生长[99]。主、副两 
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图 6  基于氢气/甲烷基质 MBfR 的资源回收 
Figure 6  Resource recovery based on H2/CH4-MBfR 
 

管中各有一束中空纤维膜，用于附着微生物，副

管的膜丝主要用于取微生物样品，这样可以在保

证取出生物样的同时不会对反应器运行造成较大

干扰[100]。连续流 MBfR 能保持较高的污染物去除

通量，但进水中携带的氧气会对一些厌氧功能微

生物产生不利影响，尤其是厌氧甲烷氧化菌。因

此 ， Lv 等 [72] 设 计 了 序 批 式 膜 生 物 膜 反 应 器

(membrane batch biofilm reactor，MBBR) (图 7B)，

其具有更大的体积和更优良的气密性，常用于厌

氧微生物的富集培养。另外，氢基质 MBfR 处理

污染物过程中需要额外提供无机碳源，Xia 等[40]

研发了一种双膜 MBfR，可以同时提供氢气和二

氧化碳，在提供碳源的同时也能有效调节 pH。为

了便于实际工程应用，在传统 MBfR 基础上，研

究人员开发了一系列模块化的膜组件，比如帘式

膜组件(图 7C)和 APTwater 公司研发的 ARoNiteTM

商业膜组件，部分已有中试或商业试验案例[101]。  

4.2  膜污染控制 

膜污染是膜生物膜法应用过程中的主要挑战

之一，尤其对于 MABR，附着在膜表面的微生物

或 EPS 等其他物质会造成初始孔隙堵塞，然后形

成污染层，严重的膜污染会阻碍氧传递过程，降

低反应器效能；如何形成具有 佳生物膜厚度和

其他特性(密度、孔隙率、稳定性、需氧、缺氧和

厌氧区)的稳定生物膜是膜污染控制的关键，也是

MABR 落地的必要技术条件[35]。微生物初期在透

气膜表面的粘附主要与膜特性有关，比如疏水

性、表面电荷和表面粗糙度等，因此可以通过选

择合适特性的膜材料来防止膜污染；然而一旦形

成稳定的生物膜，生物膜特性主要受微生物生长

速 率 及 营 养 条 件 等 调 控 ， 膜 表 面 的 生 物 膜 为

COD/BOD 和 营 养 盐 的去 除 提 供 了必 要 的 生物

量，但过厚的生物膜会导致额外的传质阻力[102]。

膜污染的生物控制法主要集中在抑制细菌生物膜

的形成，基于群体感应原理，利用细菌产生的自

诱导信号分子来调控种群密度和生物膜形成；另

一方面，控制生物膜厚度也是防止膜污染的关键

环节，比较实用的 MABR 生物膜厚度控制方法是 
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图 7  膜生物膜反应器构型 
Figure 7  Configurations of membrane biofilm reactor 
注：A：传统双管式连续流反应器；B：序批式富集反应器；C：帘式膜生物膜反应器. 

Note: A: Continuous MBfR; B: Batch MBBR for enrichment; C: Curtain type MBfR. 

 
采用间歇空气冲刷的方法，优化空气冲刷频率(间

歇)和强度，可实现生物膜厚度的精确控制[101]。

近期，也有研究发现，原生动物的捕食作用也对

控制 MABR 生物结垢有正面作用，原生动物可以

在氧浓度较高的生物膜底层通过捕食作用生长繁

殖，形成空隙，使生物膜脱落，比如，Klein 等使

用两种不同类型的后生动物(Aelosoma hemprichi

和 Plectus aquatilis)去除生物膜附着层，结果表

明，与不添加捕食者的对照组相比，使用后生动

物的膜通量分别增加了 50%和 119%−164%[103]。

此外，Derlon 等[104]也发现微生物捕食作用可以显

著 改 善 膜 通 量 ， 目 前 这 一 发 现 已 被 用 于 控 制

MABR 生物膜的形成和结构[79]。 

4.3  中试及应用实例 

4.3.1  MBfR 
目前，MBfR 在国外已有中试规模的应用，

主要是利用 MBfR 膜组件对地下水中硝氮、高氯酸

盐、六价铬等氧化态污染物的去除；MBfR 中试装

置一般由多个膜组件组成，具备模块化特点，可

根据处理量及污染物浓度增减膜组件，方便高效

且耐冲击负荷[101]。Tang 等[105]利用总膜丝面积为

36.4 m2 的 MBfR 中试装置可将进水中 12 mg-N/L 的

硝氮还原到低于 1 mg-N/L， 大表面负荷可达 

5.9 g-N/(m2·d)。Rittmann 等[106]利用 MBfR 处理含
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高氯酸盐、硝酸盐复合污染的地下水，进水流量

设为 2 L/min，出水高氯酸盐浓度低于 4 μg/L，硝

氮浓度为 0.2 mg-N/L。除了地下水污染处理，

MBfR 还 可 用 于 污 水 的 三 级 脱 氮 或 预 脱 氮 。

Rittmann 等[106]以纽约市多级预脱氮工厂的一级出

水作为 MBfR 进水，在不提前接种微生物的情况

下，MBfR 可将进水中 10−20 mg-N/L 硝酸盐还原

至低于 1 mg-N/L。另外，APTwater 公司针对加利

福尼亚州地下水污染研发的 ARoNiteTM 商业膜组

件系统，可高效去除地下水中高氯酸盐、硝酸盐

及微量铬酸盐，出水达到美国环保署规定的饮用

水标准，展现出 MBfR 巨大的应用前景[107-109]。  

4.3.2  MABR 
虽然 MABR 的工程化应用仍存在诸多挑战，

但已有 不少中试和 商业规模 的 MABR 应用案   

例[76]。表 2 总结了膜生物膜法部分典型中试及商

业应用案例。由于 MABR 工艺具有氧传质效率

高、生物膜功能分层及耐冲击负荷等优点，特别

适用于处理高 COD、TN 及综合复杂废水。比如苏

伊士科技与解决方案公司研发的 ZeeLung®系统，

该系统使用紧凑型中空纤维膜组件，比表面积为

810 m2/m3，处理能力可达到 3.6 g-COD/(m2·d)，

并 使 用 低 压 空 气 (41 kPa) 替 代 高 压 纯 氧 [112] 。

Terada 等[113]采用单端供气 MABR 处理含高浓度

氨氮养殖废水，试验结果表明，在进水总有机碳

(TOC)和总氮(TN)表面负荷为 5.76、4.48 g/(m2·d)

时，两者的平均去除率分别达到 96%和 83%。除

了高负荷生活污水及养殖废水，MABR 在处理垃

圾渗滤液方面也有优良表现，Syron 等[114]利用体

积为 60 L 的 MABR 处理含有极高浓度 COD     

(1 000−3 000 mg/L)和铵盐(500−2 500 mg/L)的垃

圾渗滤液，当 HRT 为 5 d 时，其硝化效率可达到

80%−99%，曝气效率也超过了 10 kg-O2/(kW·h)。

除了同步除碳脱氮，MABR 在除磷方面也有潜在

优势，研究表明，MABR 中缺氧/厌氧区的存在增

强了生物膜除磷效果[115]。 

5  结语与展望 

膜生物膜法是一种新型、高效的水处理工

艺，具有处理成本低、不产生二次污染、处理效

果稳定等多种优点，膜生物膜法处理污染物过程

中还会产生一些具备回收潜力的中间代谢产物及

纳米金属单质，为水污染控制与资源回收的研究

提供了新方法。目前国内外对于膜生物膜法的研

究和应用还处于实验室小试和中试规模阶段，尚

有许多科学问题及技术挑战亟需解决。一方面，

膜生物膜去除氧化态污染物过程中的电子传递机

制尚不明确，废水再生及循环的物质转化与能源

转换机制缺乏研究，高价值产物的回收方法还有

待探索；另一方面，膜生物膜反应器落地过程还

存在诸多制约因素，如膜组件的检修过程复杂、

膜污染的控制难度大、膜组件处理能力较小等，

未来的研究重点将集中在膜污染的控制、反应器

的优化改进及工程推广等。  

 
表 2  膜生物膜法中试及商业应用案例 
Table 2  Pilot-scale and commercial testing applications of MSBR 

Type of reactor Type of wastewater System type Outcome Reference 

MBfR Groundwater NO3
−/Cr(VI) Commercial module Tested low μg/L Cr(VI) removal APTwater 

Groundwater ClO4
− Pilot test Successfully treat 14 mg/L to 4 μg/L APTwater 

Tertiary effluent NO3
− Commercial module Tested multitude of large modules in one 

system 
APTwater 

MABR Municipal sewage Pilot test 91% TSS, 83% COD, 95% N-NH4+, 66%  
total organic nitrogen (TON) 

[110] 

Municipal sewage Pilot test 96% N-NH4+ [111] 

Municipal sewage Pilot test 77.5% SCOD, 97.5% N-NH4+, 80.9% TON, 
72.1% P 

[85] 
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