
第 31卷第 3期

2011年 3月

环  境  科  学  学  报

 A cta Scientiae C ircumstantiae

Vo.l 31, No. 3

M ar. , 2011

基金项目: 美国能源部科研项目 (N o. DOEAC05-00OR22725)

Supported by the US Departm en t ofE nergycsO ffice of Science, B iological and Env ironm en talResearch, Subsurface B iogeochem icalResearch Program.

Oak R idge NationalLaboratory ism anaged by UT-Battelle LLC for th eU. S. Departm ent ofE nergy under con tract DEAC05-00OR22725

作者简介: 吴唯民 ( 1948) ) , 男,高级研究员 (博士 ) , E-ma i:l w e-im in. wu@ stanford. edu, 电话: + 1-650-724-5310; * 通讯作者 (责任作者 )

B iography: WU W eim in ( 1948) ) , male, sen ior research engineer ( Ph. D. ), E-m ai:l w e-im in. w u@ stanford. edu, T e:l + 1- 650- 724- 5310;

* Correspond ing author

吴唯民, Jack C arley, DavidWatson,等. 2011.地下水铀污染的原位微生物还原与固定:在美国能源部田纳西橡树岭放射物污染现场的试验 [ J] .

环境科学学报, 31( 3 ) : 449-459

WuW M, Jack C arley, D avidW atson, et a l. 2011. B ioredu ct ion and imm ob ilizat ion of uran ium in situ: A case study at a USA Departm en t of E nergy

rad ioact ive waste s ite, O ak R idge, Tennessee[ J] . Acta S cien tiae C ircum stant iae, 31 ( 3) : 449-459

地下水铀污染的原位微生物还原与固定:在美国能源
部田纳西橡树岭放射物污染现场的试验
吴唯民

1, *
, Jack Carley

2
, Dav id W atson

2
, 顾宝华

2
, Scott Brooks

2
, Shelly D.

K elly
3
, K enneth K emner

3
, Joy D. van Nostrand

4
, 吴力游

4
, 许玫英

5
, 周集中

4
,

罗剑
6
, E rick Cardenas

7
, 黃家琪

8
, M atthew W. F ields

8
, Terence L. M arsh

7
, Jam es

M. T ied je
7
, Stefan J. Green

9
, Joel E. Kostka

9
, Peter K. K itan idis

1
, Ph ilip M.

Jardine
10
, Craig S. Criddle

1

1. 美国斯坦福大学土木与环境工程系, S tanford, CA94305, USA

2. 美国橡树岭国家实验室环境科学部, O ak R idge, TN37831, USA

3. 美国阿岗国家实验室生物科学部, A rgonne, IL 60439, USA

4. 美国俄克拉荷马大学植物与微生物学系, Norm an, OK 73019, USA

5. 广东省微生物研究所, 广州 510070

6. 美国乔冶亚理工学院土木与环境工程系, A tlan ta, GA 30332, USA

7. 美国密歇根州立大学微生物生态中心, East Lans ing, M I 48823, USA

8. 美国蒙大拿州立大学生物膜工程中心, Bozeman, MT 59717, USA

9. 美国佛罗里达州立大学地球海洋大气科学系, T allah assee, FL 32306, USA

10. 美国田纳西大学生物系统工程与土壤科学系, Knoxville, TN 37996, USA

收稿日期: 2010-12- 08   录用日期: 2010-12-21

摘要:总结了美国斯坦福大学和橡树岭国家实验室等在美国能源部田纳西州橡树岭综合试验基地进行的铀污染原位微生物修复阶段性试验结

果.本试验利用微生物以乙醇为电子供体还原地下水和沉积物中的六价铀为不溶解的四价铀,使之原位固定化.随后通过加入溶解氧和硝酸盐

来试验微生物还原后的地下水层中还原固定态铀的稳定性. 通过预处理和长期间隔注入乙醇溶液,地下水中铀浓度从 40~ 60 m g# L- 1降至

0103 mg# L- 1以下,达到了美国环保署饮用水的标准.还原的四价铀主要以 U(Ô )-Fe复合物的形态存在.结果表明,固定化后的四价铀只有在

厌氧条件下才是稳定的, 溶解氧和硝酸盐侵入地下水层后会使固定化的四价铀重新氧化为溶解态的六价铀. 在试验过程中, 采用多种分子生

物学方法检测了微生物种群的变化和与铀氧化还原反应有关的功能微生物.本研究表明,在维持试验系统无氧和无硝酸盐的条件下,通过添加

乙醇为电子供体可有效地促进地下水中土著功能微生物的活性,从而实现铀的原位还原固定与稳定.
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Abstract: B iorem ed iation of u ran ium contam inated groundw ater w as tes ted by delivery of ethan ol as an electron donor sou rce to s tim u late ind igenou s

m icrob ial b ioactiv ity for reduction and immob ilization of uranium in situ, fo llow ed by tests of stab ility of uran ium sequestration in th e b ioredu ced area v ia

delivery of d issolved oxygen or n itrate at theUS Departm en t ofEn ergycs Integrated F ield Research Challenge s ite located atOak R idge, T ennessee, USA.

After long term treatm en t that spann ed years, uran ium in groundw ater w as reduced from 40~ 60 mg# L- 1 to < 0. 03 m g# L- 1, b elow the USA EPA

standard for d rinking w ater. The b ioredu ced uran ium w as stab le under anaerobic or anox ic cond itions, bu t add it ion of DO and n itrate to the b ioreduced

zone causedU rem ob il ization. The change in the m icrob ial commun ity and functionalm icroorgan ism s related to u ran ium reduction and ox idation w ere

characterized. The del ivery of ethanol as electron donor st imu lated the act ivit ies of ind igenousm icroorgan ism s for redu ct ion ofU (Ö ) toU (Ô ) . Resu lts

indicated that the immob ilizedU cou ld b e part ial ly rem ob il ized by DO and n itrate v ia m icrob ial act ivity. An anox ic environm en ta l cond it ion w ithou t nitrate

is essent ial to m aintain the stab ility of b ioreduced u ran ium.

Keyw ords: uran ium con tam in at ion; m icrob ial redu ct ion; in s itu biorem ed iation; groundw ater; sed im ents

1 引言 ( Introduction)

过去 70年,由于开采铀矿和加工浓缩铀的广泛

开展造成了大量的土壤和地下水体的铀污染. 在被

污染的地下水体中, 铀主要是以溶解态的六价铀

( U ( Ö ) )、铀酰 ( UO
2 +
2 )或多种氢氧化双氧铀和碳

酸铀酰盐化合物的形式存在. 这类形态的铀溶解度

很高,极易随地下水流动迁移, 从而造成大范围的

污染.铀对人体健康的危害主要表现在其重金属化

学毒性和放射性辐射两种形式. 进入人体后的铀主

要蓄积于肝脏、肾脏和骨骼中,根据剂量大小, 可引

起急性或慢性中毒, 诱发多种疾病, 引起肝脏损伤

和诱发癌症 (池翠萍, 王仲文, 2002). 美国环保署

的饮用水标准规定铀的最大浓度必须低于 0103
mg# L- 1

( 0. 126 Lmol# L- 1
).

Love ly等 ( 1991)在 20世纪 90年代初期提出

利用微生物以氢为电子供体将地下水环境中可溶

性的六价铀转化为稳定的、溶解度很低的四价铀

( U (Ô ) ) ,进而防止其迁移扩散的设想. U ( Ö )还原

的反应式为:

UO
2+
2 + 2e

-
= UO2 ( s )  ($G

o c= - 43. 2 kJ#mo l- 1 )
( 1)

然而,由于受 pH值和水中其它离子如碳酸根

的影响,溶解性的 U ( Ö )可能有多种复杂化合形

态,实际的反应比上式复杂得多, 半反应的 $G
oc也

不相同.近十余年的实验室试验证实, 可以通过微

生物或非生物的还原方法将溶解性的 U ( Ö )还原

成不溶性的 U (Ô ),以晶质铀矿 (UO 2 ) 的形式沉淀

出来 ( Tabak et al. , 2005) .微生物学家们试验了用

纯培养物或混合菌群来还原 U ( Ö ), 发现多种有机

物如乙醇、甲醇、乙酸、乳酸、葡萄糖以及氢气均可

作为微生物还原铀的电子供体. 同时, 研究者们也

进行了微生物还原 U ( Ö )的土柱试验和现场原位

固定试验 ( Anderson et al. , 2003; Gu et al. , 2005;

Istok et al. , 2004) .

美国能源部在田纳西州橡树岭市的 Y-12设施

区有一处典型的铀污染区域,著名的曼哈顿计划中

的浓缩铀工程就是在这里进行的. Y-12浓缩铀装置

于 1943年建成,成功地分离出用于投放在日本广岛

的原子弹的浓缩铀材料.从 1951年到 1983年, Y-12

装置共排放了数千吨含有高浓度贫化铀 ( U-238)和

硝酸的酸性废水到 S-3废液坑中. 1983年后, S-3废

液坑的废水经过加碱中和及原位生物脱氮处理后

被抽干排出, 原址加土填埋后, 用混凝土复盖建成

一座停车场. 但是, 原废液坑底层残留的污染物仍

持续向地下水体渗透并沿着基岩迁移到更深更广
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的范围,形成一处高浓度的污染源 (图 1a) . 为了评

估现场原位固定化铀和其它放射性元素及金属的

可能性, 2000年美国能源部在 Y-12设施区建立了

现场环境试验研究中心, 美国多所著名大学和研究

机构的研究人员先后参与了中心的研究工作. 作者

的研究组自 2001年起在该中心的第三区开展研究

工作.这一区域的位置最靠近污染源 S-3废液坑原

址, 污染物浓度最高 (图 1a) . 试验结果证实, 地下

水体中污染铀的原位还原固定在厌氧条件下是可

行的,但溶解氧和硝酸盐是影响固定化后还原态铀

的稳定性和生物修复效果的主要环境因素. 本文将

报告 2001) 2008年在该区域的阶段性研究成果.

2 试验场地 ( Test site)

田纳西州橡树岭试验中心的第三区的污染物

主要分布在地表以下深度为 10~ 20 m范围内的断

层地质区内. 地下水在断层区间流动形成地下径

流, 污染物随地下水由原 S- 3废液坑原址渗入地下

水体后在径流区内迁移扩散, 逐步渗入非径流区的

渗透性低的土壤和沉积物内积累浓缩.在修复工作

开始之前,我们对该试验区域进行了地质、水文、包

括地下水和沉积物在内的化学与微生物群落等方

面的调查, 收集了污染区域大量的背景参数

( Phillips et al. , 2006; W u et al. , 2006a) . 结果显

示, 污染区主要集中在地下 11 ~ 16. 4m 深度范围

内, 地下水 pH为 3. 4~ 3. 6, 水中铀的浓度高达 0. 17

~ 0125mmol# L- 1 ( 40~ 60mg# L- 1 ), 土壤沉积物中

铀为 200~ 700mg# kg
- 1
.地下水中其余重要的溶解

物有: 铝, 18mmo l# L- 1
; 钙, 25mmo l# L- 1

; 硝酸根,

130 mmo l# L- 1; 硫酸根, 10~ 12 mmo l# L- 1
. 污染地

下水中的细菌总数小于 10 cell#mL- 1
.在地下 11m

以上, pH 逐步升至 6. 0~ 6. 2, 不存在铀污染. 地下

水的温度变化范围在 12~ 21e 之间.

通过溴化物追踪实验, 我们了解了地下水在污

染区域的流向和流场 ( Luo et al. , 2006), 并设计了

由外部循环系统 (注水井 FW024和抽水井 FW103)

和内部循环系统 (注水井 FW026和抽水井 FW104)

组成的试验用的地下水井系统 (图 1b和 1c) . 通过

向外部循环系统注入清洁水, 构建一个正压的外向

流场,形成一个保护网以阻止高浓度的污染物从外

部渗透进入内部处理区. 内循环系统是微生物反应

区, 通过将乙醇注入内循环系统作为电子供体, 促

进地下土著微生物的生长, 从而还原 U ( Ö ) . 所有

图 1 a.美国能源部橡树岭试验中心铀污染场址及污染物浓度

分布; b. 在第 3区进行生物修复试验用的水井系统; c.

第 3区试验井系统的流场模拟

Fig. 1 a. M ap ofUS DOE Oak R idge site; b. W el l system for in

situ b iorem ed iat ion test inA rea 3; c. H yd rologicalmodel of

w el l system

注水井和抽水井的直径均为 10. 2cm, 井深为

1416m, 在 11. 28m和 13. 77m之间有 2. 5m的隔筛

带供注水或抽水. 此外, 我们还安装了三口多水位

取样井 ( FW 100, FW101和 FW102 )用于监测水文

地质化学参数和微生物种群的变化. 每口取样井由

7口不同深度的直径为 1. 9 cm的独立井管组成.在

本研究中, 主要对位于地下水径流区的 FW101- 2

(深度 13. 7 m ), FW101- 3 ( 12. 2 m ) , FW102- 2

( 13. 7m )和 FW 102-3 ( 12. 2m )进行日常监测. 选

择上述井管的原因是溴化物追踪实验显示这些取
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样井管与注水井 FW 104之间直接相连,溴化物回收

率高 ( Luo et al. , 2006, 2007) .内部循环和外部循

环系统的循环流量均为 0. 45 L#m in
- 1
.注入外循环

注水井 FW024 的清洁水的流量为 0. 7 ~ 0. 9

L#m in- 1
.清洁水是由自来水和用生物脱氮流化床

去除硝酸盐再过滤后的地下水共同混合而成

(Hw ang et al. , 2006).在以上条件下模拟的地下水

流场见图 1c ( Luo et al. , 2007) .

3 试验设计与分析方法 ( Exper iment design and

ana lyticalmethods)

3. 1 试验设计

在现场试验之前,从 2001年起我们先采用污染

区的沉积物和地下水进行了实验室微生态试管试

验和土柱试验. 用沉积物的微生态试管试验发现,

与乙酸、乳酸相比, 乙醇作为电子供体从液相中去

除铀的效果更好 (W u et al. , 2006b) . 土柱试验表

明用乙醇可以通过微生物的作用还原与固定沉积

物中的铀 ( Gu et al. , 2005). 现场试验的准备工作

包括钻井和安装地面设施始于 2002年夏季.为了确

定地下水的流场和注水井与抽水井及监测井之间

的水力相关性, 我们于 2002年 11月 3日至 5日进

行了用溴化物为示踪剂的追踪试验 ( W u et al. ,

2006a). 生物修复的试验研究于 2003年 8月 23日

开始到 2008年 12月 19日结束, 历时近 5年 4个

月. 主要的试验项目包括:

( 1) 试验区预处理 (第 1~ 136天 ) . 预处理的

目标是为与还原 U ( Ö )相关的功能微生物创造一

个有利的生长环境. 我们首先将用 HC l调整 pH 至

4. 3~ 4. 5的自来水注入试验区、冲洗试验区含水层

以去除高浓度的硝酸盐和铝离子, 然后注入 pH 调

至 6. 0~ 6. 3的处理后的地下水和自来水的混合液

以提高地下水的 pH 值. 我们从处理区下游的

FW 105井 (图 1b)抽取地下水, 经过地上的水处理

系统去除硝酸盐和大部分铀后用于回注 ( W u

et al. , 2006a; Hw ang et al. , 2006) .

( 2) 用乙醇为电子供体还原 U ( Ö ) (第 137~

688天 ) .从第 137天 ( 2004年 1月 7日 )起,我们开

始将乙醇注入反应区. 注入方法是将用自来水稀释

后 COD为 6. 9 g# L- 1
的工业乙醇溶液通过内循环系

统注入 FW 104井 (图 1c) .循环水的乙醇浓度为 1. 2

~ 1. 5mmo l# L- 1
. 此阶段每周注入乙醇溶液 3d, 平

均每周注入量为 163 g(以 COD计 ) .在运行初期,注

入外循环水系统的清水溶解氧 ( DO )浓度为 7~ 9

mg#L- 1
.从第 638d起, 我们开始向清水储罐中添加

N a2 SO3 ( 0. 9mmo l# L
- 1
)以去除 DO.此后, 注水中的

DO接近零,反应区不再受 DO的影响.

( 3)评估缺氧 /厌氧条件下还原固定后铀的稳

定性 (第 713~ 754天 ). 试验开始后, 停止向内部循

环水系统中注入乙醇溶液, 但保持其它运行方式

不变.

( 4)恢复注入乙醇, 进一步还原反应区 (第

755~ 805天 ) .在此期间,反应区维持厌氧条件, 每

周注入乙醇 2d.

( 5)溶解氧对反应区的影响 (第 806~ 884天 ).

在此期间, 停止向反应区注入乙醇. 在外部循环水

中加入 DO浓度为 8~ 9mg#L- 1
的清洁水, 待其渗入

内部循环反应区后, 观察反应区内还原态铀的稳

定性.

( 6)静止流场试验 (第 885~ 1397天 ). 在此期

间,我们先往反应区内注入乙醇溶液, 然后停止向

外循环系统注入清洁水和内外循环系统的水力循

环,观察外部污染水能否在自然水位条件下侵入反

应区.试验结束后, 恢复内外循环系统的水力循环

和注入乙醇.

( 7)往反应区加入硝酸盐的影响 (第 1398 ~

1419天 ). 在此期间,我们通过 FW104向内部循环

系统中投加硝酸盐和 NaBr的混合液,研究硝酸盐的

转化及其对还原固定化后的 U ( Ô )的影响.

( 8)评估外部污染地下水侵入的影响 (第 1420

~ 1496天 ) .通过外部污染的、含硝酸盐的地下水侵

入试验来观察相应的地质化学变化.

( 9)还原被氧化的反应区 (第 1497~ 1578天 ).

恢复每周 2d向反应区注入乙醇溶液、再次还原被氧

化的反应区.

3. 2 分析方法

实验室用的化学试剂为分析纯. 现场用的化学

试剂为工业纯. 调节 pH值的 K2 CO3浓度 ( 50%, 质

量分数 )和 HC l ( 20%, 质量分数 )溶液由 Dycho公

司提供.工业乙醇含乙醇 88. 12%, 甲醇 4. 65%, 和

水份 7123% ,购自 Aper酒精及化学公司. 化学需氧

量 ( COD ) , 硫化物, 亚硝酸盐和 Fe
2+
的检测采用

HachDR 2000分光光度计 (H ach化学公司 ). NO
-
3、

C l
-
、SO

2-
4 和 PO

3-
4 等的浓度用 D ionex DX-120离子

色谱仪测定, 色谱柱为 IonPac公司的 AS14型色

谱柱.

A ,l C a, Fe, M n, M g, U和 K等金属元素采用

452



3期 吴唯民等: 地下水铀污染的原位微生物还原与固定: 在美国能源部田纳西橡树岭放射物污染现场的试验

Perkin E lmer ELAN 6100型电感耦合等离子体质谱

仪检测.沉积物中的二价铁含量是用 10%盐酸提取

后、检测溶液中的 Fe
2 +
浓度再计算出来的. 乙醇和

乙酸的检测采用 5890 HP气相色谱仪.沉积物样品

中铀的氧化态和化合物结构分别用 X射线吸收近

边结构谱 ( XANES)和扩展 X射线吸收精细结构

( EXAFS)的方法在阿岗国家实验室测定 ( K elly

et al. , 2008; Wu et al. , 2006b) .

地下水和沉积物中的微生物总数采用最大可

能数法 (MPN )测定. 微生物群落的组成与功能基因

组成分别采用 16S rRNA基因克隆文库技术和基因

芯片技术进行分析 ( C ardenas et al. , 2008; H e

et al. , 2007; Hw ang et al. , 2009; Xun et al. ,

2010) .

4 结果与讨论 ( Results and d iscussion)

4. 1 微生物原位还原六价铀为四价铀
经预处理后,反应区地下水中的硝酸盐浓度从

100mmo l#L- 1
降至 1. 0 mmo l# L- 1

, 铀浓度从 40 ~ 60

mg# L- 1降至 1. 0 mg# L- 1, pH升至 6. 0左右,达到了

预期的冲洗稀释和升高 pH值的目的. 地下水质分

析结果显示, 注入乙醇溶液后, 微生物的反应过程

可以分成 3个阶段.第一阶段的反应主要是原位反

硝化,使硝酸盐浓度从 1. 0 mmo l# L- 1
进一步降至

011mmo l# L- 1
以下;第二阶段反应是 Fe ( Ó )还原反

应, 随后再出现硫酸盐和 U ( Ö )还原反应, 地下水

中溶解性铀的浓度从 1. 0降至 0. 1 mg#L- 1
;第三阶

段从第 638天起,由于控制了溶解氧从外循环系统

侵入内部反应区, 加速了 U ( Ö )还原生成 U ( Ô ) .

这三阶段的详细叙述请参见文献 (W u et al. ,

2006b; 2007). 在反应初期 (第 138~ 184天 ) ,硝酸

盐浓度下降而硫酸盐与铀的浓度保持不变. 当硝酸

盐浓度下降至 0. 1mmol# L- 1
时, 在监测井地下水中

开始检测出硫化物, 证明硫酸盐还原反应已经开

始, U ( Ö )还原反应也随之出现. 在第三阶段, 地下

水中 COD、硫化物和铀的浓度随乙醇注入时间变化

如图 2所示.随着乙醇的注入, 监测井中的 COD开

始上升 (图 2a) ,硫化物的浓度随着硫酸盐的还原也

呈升高趋势 (图 2b).第三阶段由于生成了大量的硫

化物, Fe
2+
的浓度维持在相对低的 0. 02 mmo l# L- 1

范围.在监测井地下水中, 发现乙酸为乙醇降解的

唯一中间产物,反应为:

CH3CH2OH + H 2O y CH3COO
-
+ 5H

+
+ 4 e

-

($G
oc= - 149. 84 kJ#mo l- 1

) ( 2)

乙醇降解过程中产生的电子可用于多种还原

反应包括还原 U ( Ö ) , 生成物乙酸也能作为电子供

体进一步被氧化为 CO2或在产甲烷条件下转化为甲

烷.由于持续的微生物还原反应, 监测井地下水中

的铀浓度一直低于注水井中铀的浓度 (图 2c) . 当注

入乙醇时, 监测井水中的铀浓度进一步降低. 停止

注入乙醇时,铀浓度有所回升.

图 2 注入乙醇过程中地下水成份的变化 ( a. COD浓度; b. 硫

化物浓度; c. 铀浓度; + E =添加乙醇; - E = 停止添加

乙醇 )

Fig. 2 Change in geochem is try during ethanol in jection ( a. COD

concen tration; b. sulf ide; c. uran ium; + E: eth anol

in ject ion, - E: stop ethan ol in ject ion )

按照每周 2d的频率反复加入乙醇后, 地下水中

的铀浓度变得越来越低.在与注水井 FW 104相通的

径流区内,地下水中的铀浓度降低到了美国环保署

的饮用水标准以下 ( < 0. 03mg# L- 1
) . 监测井管

FW102-3和 FW 101-3地下水中铀的浓度分别在第

615天和 640天达到了饮用水标准. 在此同时,当加

入乙醇时, FW101-2和 FW102-3的铀浓度低于饮用
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水标准; 但在停止加入乙醇时, 铀浓度有所回升. 此

后, 经过长期注入乙醇, 所有监测井中的铀浓度都

降低到 0. 03 mg# L
- 1
以下. 图 3为试验前 ( 2002年

11月 )和生物修复试验后 ( 2007年 1月 30日 )地下

14. 5m深度范围内地下水中 pH、硝酸盐浓度和铀浓

度的变化.图 4为生物修复试验前后地下水中铀浓

度的竖向分布变化. 生物修复后径流区铀浓度为修

复前的 1 /1000左右.

图 3 地下 14. 5m处的 pH、硝酸盐浓度和铀浓度的分布 (生物修复前 (左图 );生物修复后 (右图 ) )

F ig. 3 Th e pH, n itrate and u ran ium in groundw ater at 14. 5m below ground ( Left: b efore b iorem ed iat ion test; R igh t: after b iorem ed iation test)

图 4 生物修复以前 ( a)和以后 ( b)地下水铀浓度在多水位监测井中的竖向分布

F ig. 4 U ran ium concentrat ion s in mu lt iple level sam p ling w ells b efore and after b iorem ediation test. A= before, B = after

  以上结果证明,注入乙醇促进了原位反硝化反

应、Fe(Ó )还原反应、硫酸盐还原反应、和 U ( Ö )还

原反应. U ( Ö )还原反应在 Fe( Ó )还原反应之后出

现, 与硫酸盐还原反应几乎同时进行. 随着 U ( Ö )

还原反应的进行,处理区沉积物的颜色由黄褐色变

为暗绿色直至黑色. 用 XANES分析发现, 在生物修

复之前,沉积物样品中检测不到 U (Ô ) . 加入乙醇

121天后, 在注水井内沉积物样品中首先发现 U

( Ô )成份,而 398天后在监测井 FW 101-2内沉积物

样品中也发现 U ( Ô )成份 (W u et al. , 2006b) . 由

于生物还原反应, 反应区沉积物中的铀最终约有

80%转变为 U (Ô ) (W u et al. , 2007; 2010) .

在生物还原之前 ( 2002年 11月 ) , XANES显示

沉积物中所有的六价铀都是以铀酰 (UO
2+
2 )的形式

存在的,其中大部分的铀酰是磷酸盐复合物和碳酸

盐复合物, 少部分是氢氧化双氧铀化合物 (图 5,

( 1) ~ ( 3) ) .生物修复之后 ( 2007年 1月 ) , 沉积物

样品 60% ~ 80%的铀转化成还原态的 U ( Ô ) , 残余

的 U ( Ö )主要是磷酸铀酰盐复合物,说明碳酸铀酰

复合物容易被还原转化成 U ( Ô ) , 而磷酸盐复合物
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由于溶解度低故反应较难. 实验室静止试验表明,

在温度为 4e 的条件下,生物反应很慢, 磷酸铀酰复

合物转化为碳酸铀酰复合物. 因此, 有可能磷酸铀

酰首先转化为碳酸铀酰后再被还原.碳酸铀酰复合

物的还原反应式如下:

UO2 ( CO 3 )
4-
3 + 3H

+
+ 2e

- y UO 2 + 3HCO
-
3

( $G
oc = 24. 3 kJ#mo l- 1

) ( 3)

反应热动力学分析显示, 该反应属于吸能过

程, 提供高能的电子供体和维持较低的碳酸根离子

浓度有利于反应进行.

图 5 地下沉积物样品中的铀化合物 ( 1.磷酸铀酰; 2. 碳酸铀

酰; 3. B-氢氧化双氧铀; 4. 含铁的四价铀复合物; 5. 晶质

铀矿 )

F ig. 5 U ran ium speciation in the sed im en t samp les ( 1. urany-l

phosphote; 2. u ranyl carbonate; 3. B-u ranyl hyd rox ide; 4. U

(Ô )-Fe comp lex; 5. uran in ite)

  EXAFS分析发现,在试验现场沉积物样品中测

出的还原的 U ( Ô )并非在微生物纯培养物中报道

的纳米尺寸的晶质铀矿晶体 ( Suzuki et al. , 2002) ,

而是在此之前从未发现的含铁氧化物的四价铀复

合物 (图 5( 4) ) .这说明 U ( Ö )的还原反应涉及到

鉄氧化物,现场的生物地质化学反应和产物远远比

实验室观察的结果复杂.

4. 2 影响固定化铀稳定性的因素

4. 2. 1 固定化铀在无氧和缺氧条件下的稳定性  

当地下水中的铀浓度降至 0. 03 mg# L
- 1
以后, 我们

进一步研究了还原固定后的铀在无氧条件下的稳

定性.从第 713到 754天,我们停止向试验区添加乙

醇,但仍然维持无氧状态. 在此期间,多水位取样井

中铀浓度轻微上升,但是远低于注水井 FW104中铀

的浓度,而硫酸盐的浓度在 10天之内达到了与注水

井相同的浓度. 这一现象表明在无氧条件下, 尽管

没有添加电子供体, U ( Ô )在 41d内仍然能够保持

稳定 (W u et al. , 2007) .此后,我们进行了一项长达

3年的实验室微生态试管试验, 进一步证实了不添

加有机物电子供体, 取自上述四口监测井管中的沉

积物中还原态 U ( Ô )在厌氧条件下能一直保持稳

定,水相中的铀浓度一直低于 0. 01 mg#L- 1
.

图 6 溶解氧对生物反应区铀浓度的影响 ( a. 溶解氧浓度在注

水井与抽水井中的变化; b.铀浓度在监测井中的变化 )

Fig. 6 E ffect of in troduction of DO on u ran ium concentrat ion ( a.

Ch ange in DO in in ject ion and extract ion w ells; b. Change

in u ran ium con cen trations in subsurface)

4. 2. 2 溶解氧 (DO )对生物还原后的四价铀的氧化

 向反应区加入 DO的试验 (第 806 ~ 884天 ) 表

明, DO会将 U (Ô )氧化成 U ( Ö )重新释放出来,从

而升高地下水中的铀浓度 (图 6) .加入 DO后,对不

同位置的监测井管中地下水铀浓度影响不一样. 在

靠近注水井 FW 104的 FW101- 2中, 铀浓度上升最

快而且峰值最高; 而离注水井稍远的监测井

FW102-3中铀浓度上升较慢、峰值浓度也较低. 在

试验过程中, FW 101-2和 FW102-3两口井中的铀浓

度上升后超过了注水井中铀的浓度 (图 6b). 这显

然是由于沉积物中的 U (Ô )被 DO氧化成 U ( Ö )后

溶解到地下水中.地下水从注水井 FW104流到这两

口井的平均迁移时间较短 ( 2. 9和 3. 7 h) , 故此 DO

影响较大.平均迁移时间较长 ( 17. 9 h) 的 FW101-3

中也检测到铀浓度的上升现象, 但是并没有超过注

水井中铀的浓度, 在地理位置最远的 FW102-2中几
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乎没有产生反弹现象 (图 6b) .这一结果表明 DO只

是对注水井口附近区域有较大影响,对注水井较远

的区域影响有限.这可能是因为 DO随地下水流经

反应区逐渐被区内的还原性物质耗尽的缘故.

DO氧化 U (Ô )为 U ( Ö )的反应可能主要是无

机化学氧化反应, 但微生物催化的反应也不能忽

略. 例如, 亚铁氧化细菌中的氧化亚铁硫杆菌

(Thiobacillus spp. ) 在 DO存在时,可以氧化 Fe( Ò )

和 U (Ô ) ( B eller, 2005) . 试验后, 再次注入乙醇,

还原反应区.

4. 2. 3 微生物利用硝酸盐氧化还原后的四价铀  

在静止流场的 3次试验中,我们发现监测井 FW101-

2中的铀浓度随着硝酸盐浓度的升高而上升. 为了

确认硝酸盐对 U (Ô )的生物氧化反应,从第 1398到

1403天, 我们经注水井 FW 104向内循环系统中连

续注入硝酸钾与溴化钠的混合溶液 (摩尔浓度比为

2. 638) .当硝酸盐被微生物利用后, 硝酸盐的去除

率可通过测定地下水中残余的硝酸盐浓度与注水

中的硝酸盐 /溴化物的摩尔浓度比率计算出来. 加

入硝酸盐后, 在所有检测井中都检测到了硝酸盐

(图 7a) ,其浓度的升高与溴化物的回收率和平均迁

移时间相关,平均迁移时间短的 FW 101-2和 FW 102-

3的浓度较高. 据计算, FW101- 2和 FW102-3中的

硝酸盐的去除率为 40% 而 FW102-2达 80%. 被去

除的硝酸盐部分还原成了亚硝酸盐, 另一部分被还

原为铵 (图 7b和图 7c) .

NO
-
3 + 2H

+
+ 2 e

- yNO -
2 + H 2O

($G
oc= - 83. 3 kJ#mo l- 1 ) ( 4)

NO
-

3 + 10H
+
+ 8 e

-
yNH

+

4 + 3H2O

($G
oc= - 306. 8 kJ#mo l- 1

) ( 5)

这两个反应都需要外加电子供体. 在本试验

中,因未注入乙醇溶液, 电子供体应来源于沉积物

中的 Fe(Ò )、硫化物、死细胞和腐殖酸类物质. 根据

硝酸盐与溴化物的比率计算,加入反应区的硝态氮

的 16%转化成了亚硝态氮, 至少 7%的硝态氮成为

铵态氮.实际生成的铵态氮可能要超过 7%, 因为沉

积物中的伊利石对铵有很强的吸附性.

图 7 通过向试验区加入硝酸盐后监测井中离子浓度的变化 ( a.硝酸盐; b.亚硝酸盐; c.铵盐; d.硫酸盐; e. Fe( Ò ); .f U ( Ö ) )

F ig. 7 G eoch em ical effects of con trolled n itrate add it ion ( D ays 1398 to 1403 ) ( a. n itrate; b. n itrite; c. ammon ium; d. su lfate; e. Fe( Ò );

.f U ( Ö ) )
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  加入硝酸盐后监测井中的硫酸盐、Fe2+以及铀

浓度的变化如图 7d、7e和 7f所示. Fe
2+
的浓度开始

略有增加.这可能是由于沉积物中的 FeS被氧化成

单质硫,使 Fe
2 +
从还原性沉积物中释放出来. 经过

一段时间后, Fe
2+
的浓度开始下降, 这是因为 Fe

( Ò )被进一步氧化成了 Fe( Ó ). 在此期间,硫酸盐

浓度逐渐上升,表明单质硫可能被进一步氧化成硫

酸盐 (图 7d) .总的反应为:

FeS + 9 /5 NO
-
3 + 8 /5H 2O y

Fe( OH ) 3 + SO
2-
4 + 9 /10N 2 + 1 /5H

+

( $G
oc = - 768. 79 kJ) ( 6)

在存在硝酸盐和亚硝酸盐的情况下, 地下水硫

化物的浓度降至检测灵敏度以下. 加入硝酸盐后,

地下水中铀的浓度开始增加, 监测井 FW101- 2和

FW 102-3中的铀浓度后来超过注入井 FW104的铀

浓度 (图 7f) . 实验室研究表明, 在不存在微生物的

条件下, 硝酸盐并不能将 U ( Ô )氧化成 U ( Ö )

( Senko et al. , 2005) .当存在铁还原微生物例如土

杆菌 ( Geobacter spp. )或亚铁氧化菌 T iobacillus spp

时, 它们可以利用硝酸盐或生成的亚硝酸盐将 U

( Ô )氧化成 U ( Ö ) ( Senko et al. , 2005; Be ller,

2005) ; 微生物还可以作为媒介促进生成的 Fe(Ó )

氧化 U ( Ô )成 U ( Ö ) ( Senko et al. , 2002, 2005) .

反应如下:

UO2( s) + 2 /5 NO
-
3 + 12 /5H

+ y

UO
2+
2 + 1 /5 N2 + 6 /5H 2O

( $G
oc = - 65. 19 kJ#mol- 1

) ( 7)

UO2( s) + 2 /3 NO
-

2 + 8 /3 H
+

y

UO
2+
2 + 1 /3 N2 + 4 /3H 2O

( $G
oc = - 105. 92 kJ#mol- 1 ) ( 8)

UO2( s) + 2Fe( OH ) 3 + 6H
+ y

2Fe
2+
+ UO

2+
2 + 6H2O

( $G
oc = - 129. 56 kJ#mol- 1 ) ( 9)

这次试验后, 通过外部污染的、含硝酸盐的地

下水侵入对处理区进行了长达 76d的氧化实验 (第

1420~ 1496天 ) , 进一步证实了存在通过微生物利

用硝酸盐氧化 U ( Ô )为 U ( Ö )的反应 (W u et al.

2010) .长期运行数据也显示氧化后生成的铀酰可

以被 Fe( Ó )化合物大量吸附固定,而不是以溶解性

的铀酰进入地下水,表明含铁富有的沉积物氧化后

有可能通过吸附作用固定一部分氧化态的铀酰.

4. 3 微生物群落与铀的还原及其稳定性的关系

微生物群落分析表明, 乙醇注入反应区地下水

层后, 促进了土著反硝化菌、硫酸盐还原菌和铁还

原菌等功能微生物的生长. 在生物修复之前,地下水

中只有检测出极少量的反硝化菌 ( < 10 cells# L- 1
),

沉积物样品中的微生物数量太少以致于无法提取

其 DNA.在生物修复之后,用 MPN法计数沉积物样

品中反硝化菌、硫酸盐还原菌和铁还原菌, 结果均

达到 10
7
~ 10

8# g- 1
(干重 ) . 16S rDNA克隆文库的分

析结果显示,地下水和沉积物可能参与还原 U ( Ö )

反应的微生物包括硫酸盐还原菌中的脱硫弧菌

( D esu lfovibrio ), D esu lfop orosinus, 脱 硫 肠 状 菌

(D esulfo tomaculm ) 和 铁还原菌 中的土 杆菌和

Anaeromyxobacter ( C ardenas et al. , 2008; Hw ang

et al. , 2009 ). 铁还原菌中的优势种还有土丝菌

(G eo thrix ) . 不过迄今为止尚不知此菌能否还原

U ( Ö ).上述微生物在生物修复过程可以直接还原

以及通过其代谢产物 Fe( Ò ) 和 S(Ò ) 的还原性产

物间接还原地下水和沉积物中的 U ( Ö ) . 同时, 沉

积物样品还发现存在亚铁氧化菌 T iobacillus spp

( Cardenas et al. , 2008) ,其数量在硝酸盐再氧化试

验开始后明显上升. 克隆文库分析还表明, 还原菌

脱硫弧菌、土杆菌, Anaeromyxobacter和 Shew anella,

以及其它菌如红假单胞菌 (Rhodop seudomonas spp. )

和假单胞菌 (P seudomonas spp. )都大量存在于试验

区的内循环系统中, 其功能基因的数量和丰富度与

内循环中的平均水力停留时间、pH和地下水中硫化

物含量直接相关 ( Xu et al. , 2010) . 这些结果显示

地下水生态系统中的土著微生物群落在生物修复

试验中被成功地用乙醇作为电子供体激活并进行

还原铀的生物反应. 试验结果也表明, 群落的结构

和功能受地质化学参数和水力条件所制约,在一定

条件下可以控制.

基于微阵列的基因芯片技术分析表明,在初始

的 6个月内地下水中铀浓度的降低与铁氧化菌的细

胞色素 C的含量以及脱硫弧菌和土杆菌种群数量

呈明显的正相关 (H e et al. , 2007) . 当铀浓度降到

较低水平后,地下水中的铀浓度不再与细胞色素 C

的含量相关 ( van Nostrand et al. , 2009) . 研究还表

明由于乙醇的注入, 试验区内循环系统的微生物群

落组成与外循环系统相比显著不同, 其功能基因的

数量、多样性和丰富度都远高于外循环系统 ( Xu

et al. , 2010) .

铁还原微生物包括土杆菌和 Anaeromyxobacter

spp. ,和亚铁氧化菌 Th iobacillus spp.在硝酸盐存在
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条件下能氧化 U ( Ô )为 U ( Ô ) . 这些细菌能以 U

( Ô )为电子供体通过反硝化作用将硝酸盐还原为

N2气并释放 U ( Ö ). 试验表明硫酸盐还原菌则不能

利用硝酸盐氧化 U( Ô ) .

4. 4 影响铀污染生物修复的生物地球化学因素  

橡树岭试验中心的生物地球化学因素对地下

水和沉积物中铀的稳定性有很大影响 (W u et al. ,

2010) .在污染区的沉积物中含有 3% ~ 5%的铁, 地

下水中含有不 同浓度的硫酸盐 ( 0. 5 ~ 100

mmo l#L- 1
)、硝酸盐 (约 120mmo l# L- 1 )和 Ca

2+
( 0. 5

~ 2mmol# L- 1 ).它们在很大程度上影响铀的生物修

复及铀生成物的稳定性. 根据本研究的结果, 在 pH

610~ 6. 5, C a
2+
浓度为 0. 5 ~ 1. 5 mmo l# L

- 1
和

HCO
-
3 浓度为 0. 5~ 2 mmo l# L- 1

的情况下, 沉积物

中的还原后 U (Ô )相当稳定, 地下水中的铀浓度可

以维持在 < 0. 03mg#L- 1
的低水平.铁还原菌和硫酸

盐还原菌产生的还原产物,如 Fe( Ò )和硫化物等有

利于转化 U ( Ö )成 U ( Ô )和维持还原态的 U ( Ô )

的稳定.往地下水层中添加乙醇或其它有机物电子

供体可以促进反硝化作用,促进 Fe( Ó )和硫酸盐的

还原,同时促进 U ( Ö )的还原. 在还原后的地下水

层内, 还原态的 U (Ô )可能由于渗入溶解氧而被直

接氧化或者被相关的酶氧化成 U ( Ö ) ; 在存在硝酸

盐的情况下,微生物可能氧化 U ( Ô )成 U ( Ö ) . 还

原后的地下水层被微生物再氧化后,生成的 Fe(Ó )

化合物具有很高的表面活性, 能够吸附 U ( Ö ) . 除

乙醇外,我们发现复杂的电子供体如油酸和植物油

也可以将 U ( Ö )还原成 U ( Ô ) ( Zhang et al. ,

2010) .在生物修复反应过程中会有少量的甲烷产

生, 而过量产甲烷会影响 U ( Ö )的还原反应.

5 结论 ( Conclusions)

1)橡树岭铀污染生物修复的试验表明, 以乙醇

为电子供体能够促进土著微生物将 U ( Ö )转化为

U( Ô )从而将铀原位固定. U ( Ö )的还原反应发生

在反硝化反应和 Fe(Ó )还原之后,与硫酸盐的还原

反应几乎同时出现.地下水中铀浓度最终达到了美

国环保署的饮用水标准 ( < 0. 03 mg# L- 1 ) . 沉积物

中大约 70% ~ 80%的 U ( Ö )被转化成 U ( Ô ) ,主要

以 U ( Ö ) - Fe氧化物的复合物形式存在, 而并非晶

质铀矿晶体.

2)在厌氧或缺氧条件下,生物还原与固定的 U

( Ô )可以持续保持稳定状况. 溶解氧渗入地下水层

后,可以将还原态的 U (Ô )氧化成 U ( Ö )并释放到

地下水中. 在微生物的作用下, 硝酸盐可以通过微

生物活性还原成亚硝酸盐和铵盐, 同时将 U ( Ô )氧

化成 U( Ö ) . 铁化合物的存在, 可以加速硝酸盐对

U (Ô )的氧化过程. 橡树岭实验基地化学条件对生

物还原和铀的还位固定化有很大影响.

3)微生物群落分析结果显示, 加入乙醇可以促

进土著微生物的生长,对反硝化、Fe(Ó )还原和硫酸

盐还原均有显著效果.与 U ( Ö )还原有关的微生物包
括脱硫弧菌、Desulfosporosinus spp.、Anaeromyxobacter

spp.和土杆菌.与硝酸盐氧化U (Ô )成 U ( Ö )有关

的微生物有土杆菌和 Anaeromyxobacter spp. , 亚铁氧

化菌 Thiobacillus spp.也能利用硝酸盐氧化 U ( Ô ).

生物芯片分析结果揭示了在反应初期和反应后期

以及不同地点位置的功能微生物群落的变化和

差异.
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