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摘要:采用液相还原法制得纳米 Fe0 ，并采用自制恒化器从活性污泥中驯化出自养反硝化细菌 ． 对比单独投加纳米 Fe0 与投加

纳米 Fe0 及微生物时硝酸盐培养液体系的脱氮效果，包括采用分光光度法监测 三 氮 (NO －
3 -N、NO －

2 -N、NH3 /NH
+
4 -N) 的 浓 度 变

化，使用 pH 计监测培养液中 pH 的变化 ． 结合吖啶橙染色荧光显微照片，证明了在纳米 Fe0 -微生物体系中，生物膜在纳米 Fe0

腐蚀过程及生物反硝化过程中均起主导作用 ． 在此基础上对比了分别投加纳米 Fe0 和微生物及投加在葡糖糖营养环境下制得

的生物膜-纳米 Fe0 复合材料时体系的脱氮效果 ． 结果表明，分别投加纳米 Fe0 和微生物时，可在 10 d 内将体系 中 的NO －
3 -N完

全去除，其中 37% 转化成了氨氮，其余 63% 应以气态反硝化产物的形 式 离 开 溶 液 ． 投 加 生 物 膜-纳 米 Fe0 复 合 材 料 时 仅 需 5 d

即可将体系中的NO －
3 -N完全去除，其中 28% 转化成氨氮，其余 72% 应以气态反硝化产物的形式离开溶液 ． 实验结果同时表明

生物膜-纳米 Fe0 复合材料具有更大的微生物量和更强的反硝化活性，适用于去除地下水中的NO －
3 -N污染 ．
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Abstract:Nanoscale zero-valent iron (NZVI) was synthesized by reduction in liquid phase，and autotrophic denitrifying bacteria were
domesticated from activated sludge by self-made chemostat． Compared the denitrifying effects of adding NZVI only with that of adding
booth NZVI and bacteria in nitrate culture fluid，including investigation of three forms of nitrogen(NO －

3 -N，NO －
2 -N，NH3 /NH

+
4 -N) by

spectrophotometer，and investigating the variety of pH in nitrate culture fluid by pH meter． Combining acridine orange ( AO) dyed
fluorescence photomicrograph，proved that biofilm has a leading role both in corrosion process of NZVI and in process of biotic
denitrification of NZVI-bacteria system． Based on this，compared denitrifying effect in the circumstance of adding NZVI and bacteria
separately with that in the circumstance of adding biofilm-NZVI composite which was made with glucose providing nutrition． Result
shows that in the circumstance of adding NZVI and bacteria separately，NO －

3 -N in the system can be removed completely within 10
days，there are 37% of NO －

3 -N was transformed into ammoniacal nitrogen，the rest 63% of NO －
3 -N should have left solution in the

form of gaseous denitrifying products． In the circumstance of adding biofilm-NZVI composite，NO －
3 -N in the system can be removed

completely within 5 days，there are 28% of NO －
3 -N be transformed into ammoniacal nitrogen，the rest 72% of NO －

3 -N should have left
solution in the form of gaseous denitrifying products． Experimental result also shows biofilm-NZVI composite has a greater abundance of
microorganism and is more active in denitrification，it is suitable for removing the nitrate pollutant in groundwater．
Key words:biofilm;nanoscale zero-valent iron(NZVI) ;nitrate pollution; groundwater

由于农 业 生 产 中 氮 肥 的 大 量 使 用 及 工 业 的 发

展，硝酸盐已成为全球范围内地下水中的主要污染

物
［1］． 婴儿消化道内的高含量硝酸盐是导致高铁血

红蛋白症的辅助因素
［2］，高浓度的硝酸盐还是导致

癌症的诱因，因此地下水中的硝酸盐污染受到了全

球范围内的重视 ． 由于地下水环境的特殊地理条件，

治理被硝酸 盐 污 染 的 地 下 水 是 一 项 耗 资 很 大 的 工

程
［3］，2010 年英国每年治理地下水硝酸盐污染的费

用约5 800万英镑
［4］． 目前治理地下水中的硝酸盐污

染主要可分为物理化学法和生物法两大类，电渗析、
反渗透和离子交换等物理化学方法需要把地下水抽

出处理，因此成本很高、不易推广 ． 生物法是利用微
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生物的反硝化生理活动去除地下水中的硝酸盐，使

之转变为气态产物离开地下水水体
［5］． 生物法可以

用于地下水的原位修复，但是由于地下水中营养匮

乏，缺少能为微生物反硝化活动提供电子的物质，因

此运用生物法需要向地下水中投加微生物可以利用

的电子供体
［6］．

零价铁在地下水中腐蚀产氢为微生物的反硝化

活动提供电子已有许多报道
［7］． 普通铁粉曾被用于

为地下水中微生物提供电子，但是普通铁粉的还原

活性太低，用于地下水中硝酸盐的生物处理时需要

很大的投加量，限制了其应用
［8］． 纳米 Fe0

具有比普

通铁粉大得多的比表面积，因此具有更强的反应活

性 ． 利用纳米 Fe0
在地下水 中 的 腐 蚀 为 微 生 物 的 反

硝化活动提供电子的研究已取得了一些成果
［9］，但

目前的研究都集中在硝酸盐还原的反应速率和产物

分布上，并且都着重纳米 Fe0
的纯化学腐蚀过程，没

有对纳米 Fe0
的生物腐蚀进行研究 ．

在金属的生物腐蚀过程中，生物膜对金属的腐

蚀具有重要影响，大约 90% 以上微生物的活性发生

在生物膜里
［10］． 生物膜是由微生物在金属等固体材

料表面生长形成的，除含有极大的微生物量外，还含

有多糖、核酸、脂质、蛋白质、有机酸等微生物胞外分

泌物以及吸附的有机物、无机物等 ． 金属表面的微生

物膜可以在金属与微生物膜的界面上产生与周围环

境差异很大的化学环境，尤其是生物膜中的微生物

胞外分泌物对金属的腐蚀往往产生促进作用 ． 微生

物的胞外分泌物是酸性的并含有某些官能团可以吸

附金属离子，这可能形成金属离子浓差电池，加速腐

蚀的进行 ． 另外，生物膜对物质的扩散可产生阻碍作

用，同时还可以富集某些环境中含量低的化学物质 ．
目前关于生物膜对金属腐蚀作用的研究都集中

在生物膜对管道、船舶等大块金属的腐蚀研究上，关

于生物膜在地下水环境中对纳米 Fe0
腐蚀作用的研

究还鲜见报道 ． 本研究的目的在于分析地下水环境

中生物膜对纳米 Fe0
腐蚀 的 影 响，及 利 用 腐 蚀 产 氢

进行反硝化活动的能力 ． 尝试用人工合成的生物膜-
纳米 Fe0

复合材料处理地 下 水 中 的 硝 酸 盐 污 染，以

期为应用纳米 Fe0
处理地下水中硝酸盐污染探索新

的途径
［11 ～ 13］．

1 材料与方法

1. 1 试剂、仪器与分析方法

试剂: 七 水 合 硫 酸 亚 铁，硼 氢 化 钾，PEG-4000
( 聚乙二醇-4000) ，无水乙醇，葡萄糖，均为分析纯 ．

仪 器: Cary 50 型 紫 外 可 见 分 光 光 度 计

(Varian) ; JJ-1 数显电动搅拌器;320-S pH 计( 梅特

勒-托利多 有 限 公 司 ) ; THZ-82B 气 浴 恒 温 振 荡 器

( 江苏 省 金 坛 市 医 疗 仪 器 厂) ;Zeiss Axio Imager Z1
型高级正置荧光显微镜(ZEISS) ．

分析方法:NO －
3 -N 用 紫 外 分 光 光 度 法;NH +

4 -N

用纳氏 试 剂 光 度 法;NO －
2 -N用 N-(1-萘 基 )-乙 二 胺

光度法
［14］．

1. 2 微生物驯化

本实验采用从活性污泥中驯化的反硝化微生物

作为实验用微生物，活性污泥取自天津市纪庄子污

水处理厂 ． 根据微生物不同的生理特点，采用自制恒

化器对活性污泥中的微生物进行筛选培养，以获得

有较强利用 氢 气 做 电 子 供 体 进 行 反 硝 化 活 动 的 微

生物 ．
所采 活 性 污 泥 首 先 经 过 前 期 3 个 月 的 驯 化 培

养 ． 培养 方 法:将 活 性 污 泥 及 上 清 液 约 1 L 密 封 在

1. 5 L 的大瓶子里，氮气脱氧，投 加 硝 酸 钠 5 g，1 月

后测得污泥清液中含硝酸盐氮 255 mg /L，而后每半

月加入硝酸钠 5 g．

细线条表示导管

图 1 微生物培养恒化器

Fig． 1 Chemostat for microbial culture

采用自制恒化器 ( 图 1) ，微生物培 养 瓶 里 装 入

硝 酸 盐 培 养 液 ( 成 分 为: 15. 000 g·L － 1 NaHCO3 ，

3. 036 g·L － 1 NaNO3 ，0. 975 g·L － 1 KH2PO4 ，以及 10

mL 微量 元 素 溶 液，微 量 元 素 溶 液 组 分 为
［7］:0. 52

mg·L － 1 ZnCl2 ，1. 90 mg·L － 1 CoCl2·6H2O，1. 00

mg·L － 1 MnSO4·7H2O，0. 24 mg·L － 1 NiCl2·6H2O，

0. 29 mg·L － 1 CuCl2·2H2O，0. 36 mg·L － 1 Na2MoO4·

2H2O 和 0. 30 mg·L － 1 H3BO3 )500 mL，培 养 液 瓶 里

同样装入一定量上述培养液 ． 取经过先期驯化的活

性污泥上清液 2 mL，加 入 微 生 物 培 养 瓶 中，氮 气 脱

氧 30 min． 每天检测恒化器中的硝酸盐氮及亚硝酸

盐氮含量，在第 5 d 硝酸 盐 几 乎 完 全 被 反 硝 化 时 打

开恒流泵 ． 开 始 时 调 节 流 速 至 静 水 停 留 时 间 约 120
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h，逐天调节流 速，3 d 后 调 节 流 速 至 静 水 停 留 时 间

约 25 h，并保持该流速 1 周 ． 其间每天按时监测培养

瓶里硝酸盐氮和亚硝酸盐氮含量，发现均保持在很

低的水平 ．
整个 驯 化 过 程 中 每 天 早 晚 2 次 向 氢 气 发 生 瓶

( 装约 10 g 300 目还原铁粉，100 mL 去离子水) 中注

入经氮气脱氧的 40 mL 1∶ 24 硫酸溶液，每 2 d 更换

氢气发生瓶中的铁粉 ． 按时补充新鲜培养液瓶中的

培养液，平衡压力用氮气袋 ．
在微生物培养瓶里，不具有利用氢气进行反硝

化的能力或在实验条件下细胞分裂周期长于静水停

留时间的微生物，随出水会被逐渐淘汰出培养瓶 ． 培

养瓶中获得的微生物为具有较强的利用氢气进行反

硝化能力的菌种 ． 采用革兰氏染色法观察获得的微

生物，几乎全部为革兰氏阴性细菌
［15，16］．

1. 3 纳米 Fe0
的制备

采用液相还原法，在氩气保护下，用 KHB4 还原

FeSO4·7H2O 制取纳米铁，反应方程为:

Fe2 + + 2BH－
4 + 6H2 →O Fe0 + 2B(OH) 3 + 7H2↑

(1)

反应结束后，产物先用脱氧去离子水洗涤 3 次，

再用脱氧无水乙醇洗涤 3 次
［17］． 为排除在实验中乙

醇对微生物的干扰，本实验中所制备的纳米铁在经

过上述洗涤后，再用脱氧去离子水洗涤 3 次 ．
1. 4 实验方法

本实验设计 5 组实验( 见表 1) ，每组均设有重

复 对 照 实 验 ． 所 有 实 验 均 在 175 mL 血 浆 瓶 中

进行 ．

表 1 各实验组实验条件

Table 1 Experimental condition for each experimental group

组别 实验条件

第 1 组 加入 12 mL 硝酸盐培养液，用去离子水稀释至 120 mL，将新制纳米 Fe0 0. 056 g 导入血浆瓶中

第 2 组
加入 12 mL 硝酸盐培养液，用去离子水稀释至 120 mL，将新制纳米 Fe0 0. 056 g 导入血浆瓶中，5 d 后加入微生物培养瓶

中的菌液 2 mL

第 3 组 加入 12 mL 硝酸盐培养液，用去离子水稀释至 120 mL，加入微生物培养瓶中的菌液 2 mL

第 4 组 加入 12 mL 硝酸盐培养液，用去离子水稀释至 120 mL，加入 0. 6 g 葡萄糖及微生物培养瓶中的菌液 2 mL

第 5 组

加入不含硝酸盐的培养液 12 mL( 成 分 同 硝 酸 盐 培 养 液，但 不 含 NaNO3 ) ，用 去 离 子 水 稀 释 至 120 mL，将 新 制 纳 米 Fe0

0. 056 g 导入血浆瓶中，加入 0. 6 g 葡萄糖及微生物培养瓶中的菌液 2 mL． 于 35℃ 振荡培养 2 d 后用磁铁吸住纳米铁，将

瓶中的溶液抽出，用脱氧去离子水洗 3 遍以除去葡萄糖，水洗时动作要轻，避免破坏微生物与纳米铁形成的生物膜 ． 然后

加入 12 mL 硝酸盐培养液，用去离子水稀释至 120 mL

NO －
3 -N 初始浓度为 50 mg·L － 1 ，各瓶均用聚四

氟乙烯胶塞密封，抽样处的针孔用蜡烛油密封 ． 置于

恒温振荡器中，温度 35℃ ，转速 150 r /min．

2 结果与讨论

2. 1 纳米 Fe0
粒子的表征

利用 PHILIPS EM400ST 型 透 射 电 镜 ( TEM) 对

纳米 Fe0
粒子进行了 TEM、粒径分析等表征( 图 2) ．

可以看出，本实验采用的液相还原法所制得的

纳米 Fe0
为直径约 80 nm 的 球 形 颗 粒 状 物 ． 由 于 纳

米 Fe0
粒子具有磁性，且具有巨大的比表面能，因此

很容易团聚 ．
2. 2 生物膜对纳米 Fe0

腐蚀的影响

虽然纳米铁具有大的比表面积和比普通铁粉更

高的反应活性，但 是 在 高 pH( ＞ 9) 环 境 中 纳 米 Fe0

与硝酸盐的反 应 活 性 很 差［图 3 ( a) ］． 本 实 验 反 应

初始的 pH 为 8. 9，而纳米 Fe0
与硝酸盐反应 5 d 后

测得溶 液 pH 为 9. 2． NO －
3 -N 10 d 的 降 解 率 仅 有

10% ，并且降解速率越来越低 ．

图 2 纳米 Fe0 TEM 照片

Fig． 2 TEM photograph of nano-Fe0

纳米 Fe0
与硝酸盐反应的主要方式为

［7］:

NO －
3 + 4Fe0 + 10H →+ 4Fe2 + + NH +

4 + 3H2O

(2)

另外，还有一些次要反应
［18，19］:
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Fe0 + NO －
3 + 2H →+ Fe2 + + H2O + NO －

2 (3)

3Fe0 + NO－
2 + 8H →+ 3Fe2+ + NH+

4 + 2H2O(4)

可以看出，上述反应的动力学常数都与溶液的

pH 呈负相关，即溶液 pH 越高反应动力学常数就越

低，这是造成在高 pH 培养液中纳米 Fe0
与硝酸盐反

应活性差的主要原因 ． 另外，Sarathy［20］
认为，用硼氢

化物还原的方法所制备的纳米 Fe0
短期暴露于硝酸

盐溶液中会导致纳米 Fe0
颗粒尺寸缩小及表面积的

增大，但是对硝酸盐的还原速率并无太大影响，这与

本实验前 2d 的结果基本一致 ． 随着纳米 Fe0
与硝酸

盐反应的进行，纳米 Fe0
核表面会形成富含Fe(Ⅲ)

的氧化壳，逐渐生成更多的钝性 Fe3O4 ，阻碍硝酸盐

与纳米 Fe0
的反应，这与本 实 验 中 硝 酸 盐 的 还 原 率

逐渐降低的现象一致［图 3( a) ］［21 ～ 24］．

图 3 第 1、2 组实验硝酸盐及不同还原产物的浓度变化

Fig． 3 Concentration changes of nitrate and different reduced products of the 1st group and the 2nd group

第 2 组实验初始条件和第 1 组相同，在反应进行

5 d 后加入微生物培养瓶中的菌液 2 mL． 微生物的反

硝化过程 是 一 系 列 生 物 酶 利 用 电 子 供 体 催 化 还 原

NO －
3 的过程:包括被硝酸盐还原酶还原成亚硝酸盐、

亚硝酸盐被亚硝酸盐还原酶还原成 NO、NO 被 NO 还

原酶还 原 成 N2O、最 后 N2O 被 N2O 还 原 酶 还 原 成

N2
［25］. 对比第 1 组实验的数据，发现第 2 组在加入微

生物后硝酸盐的还原率大幅提高，并表现出明显的微

生物反硝化活动的特征:亚硝酸盐先是积累后又快速

降解［图 3(b)］． 加入微生物反应 10 d 后NO －
3 -N被完

全去除，有 37% 转化为了氨氮，其余 63% 应以 N2O、
N2 等气态形式的反硝化产物离开溶液．

图 3 ( b) 中，NO －
2 -N 浓 度 逐 渐 增 加 是 生 物 反 硝

化的典型表现 ． 加入微生物后的起初 2 d，微生物由

于进入新的环境而在做生理上的适应，包括相应酶

的合成，此时没有表现出明显的反硝化作用，NO －
2 -N

浓度变化 不 大 ． 之 后 微 生 物 开 始 适 应 环 境，NO －
2 -N

浓度逐渐增加，溶液中总氮含量持续下降，表现出明

显的反硝化活动的特征 ． 微生物的反硝化活动需要

有电子供体才能进行，在本实验所用微生物培养液

中没有生物 可 利 用 的 电 子 供 体，因 此 判 断 纳 米 Fe0

的腐蚀产氢为微生物的反硝化活动提供了电子，而

利用纳米铁在水中腐蚀产氢作为微生物反硝化的电

子供体已被许多研究所证实
［9，22］．

第 2 组 实 验 中，反 应 瓶 中 溶 液 的 pH 同 第 1 组

相似，一直维持在较高水平，在 8. 9 ～ 9. 5 之间 ． 如上

所述，从纯化学反应的角度来看，在本实验 pH 高于

9 的条件下，铁 水 析 氢 腐 蚀 几 乎 难 以 进 行 ． 但 是，在

纳米 Fe0
表面形成的生 物 膜，可 以 从 至 少 2 个 方 面

加速纳米 Fe0
的腐蚀:第一，生物膜具有更适合微生

物生长而且不同于溶液中的理化性质，如 pH 值，因

此生物膜可以在纳米 Fe0
表面创造一个不同于溶液

中的较低的 pH 环境;第二，生物膜中微生物分泌的

胞外黏多糖可以通过螯合等化学作用方式结合纳米

Fe0
表面的离 子 态 腐 蚀 产 物，然 后 生 成 结 构 疏 松 的

羟基氧化 铁 而 不 是 结 构 紧 密 的 Fe3O4 沉 积 在 铁 核

上，由此暴露出内层铁核，增加反应的活性位点
［26］．

反应后的吖啶橙荧光显微照片证实了微生物在纳米

Fe0
表面形成的生物膜的存在［图 4( a) ］，同时显示

出纳米 Fe0
表面生物膜中微生物的密度远远大于溶

液中微生物的数量，同生物活性的 90% 发生在生物

膜内的论点一致
［9 ～ 11］．

2. 3 葡萄糖营养环境下制得的生物膜-纳米 Fe0
复

合材料及其反硝化作用

第 1、2 组实验的结果显示出了生物膜在 纳 米

Fe0
腐蚀及生物反硝化活动中的重要作用 ． 因此，本
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图 4 吖啶橙染色荧光显微照片

Fig． 4 Acridine orange (AO) dyed fluorescence photomicrograph

图 5 第 3、4 组实验硝酸盐及还原产物的浓度变化

Fig． 5 Concentration changes of nitrate and different reduced products of the 3rd group and the 4th group

实验进一步考虑让微生物在营养丰富且对纳米 Fe0

腐蚀性很小的环境中快速生长繁殖，形成生物膜-纳
米 Fe0

复合材料，然后用这种生物膜-纳米 Fe0
复合

材料进行反硝化，其可能会在反硝化速度、产物分布

上同第 2 组中分开投加纳米 Fe0
和微生物的情形有

所不同 ． 另外，由于地下水中营养物质稀少，其中的

微生物量很少，典型地下水中的总微生物量大约为

103 ～ 106
个 /mL［27］． 因 此 在 利 用 纳 米 Fe0

腐 蚀 产 氢

作为微生物电子供体来降解地下水中污染物时，常

常面临地下水中的微生物量尤其是有针对的能利用

纳米 Fe0
腐蚀产氢作为电子供体来降解污染物的微

生物量太少的问题，这使得纳米铁在相当长的一段

时间内被无意义地腐蚀
［20］． 这样既浪费了 纳 米 Fe0

所携带的电子，又因腐蚀 引 起 纳 米 Fe0
老 化 而 导 致

纳米 Fe0
的活性 降 低，不 利 于 纳 米 Fe0

用 于 地 下 水

中污染物的降解 ． 而本实 验 中 由 纳 米 Fe0
和 驯 化 筛

选出的具有较强反硝化能力的微生物，在营养丰富

的环境中形 成 的 生 物 膜-纳 米 Fe0
复 合 材 料 含 有 丰

富的微生物量，可以有效解决这一问题，因此更具有

实际的应用前景 ．
本实验使用葡萄糖为微生物耦合纳米 Fe0

形成

生物膜-纳米 Fe0
复合材料创造所需的营养环境，因

此首先考察葡萄糖对微生物反硝化能力的影响 ． 在

第 3 组实验中，微生物单独与硝酸盐培养液反应，结

果显示在没有外加电子供体的情况下，微生物利用

其自身所携带的营养物质进行内源反硝化的活性很

有限［图 5( a) ］． 这 种 条 件 下 大 约 只 能 去 除 溶 液 中

NO －
3 -N 的 5% ，且被去除的 NO －

3 -N 中的大多数转化

为了 NO －
2 -N． 第 4 组实验中，微生物与投加了 5g /L

葡萄糖的硝酸盐培养液反应，微生物在这种条件下

3 d 就 能 将 培 养 液 中 的 NO －
3 -N 完 全 反 硝 化［图 5

(b) ］，表明本实验所用微生物可以利用葡萄糖作电

子供体进行反硝化 ． 综合第 2 组和第 4 组实验的结

果，证明本实验驯化筛选的微生物既可以自养反硝
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化也可以异养反硝化，但是异养反硝化的速率比自

养反硝化的速率快得多 ．
第 5 组实验使用在葡萄糖营养环境下生成的生

物膜-纳米 Fe0
复合材料进行反硝化 ． 吖啶橙染色荧

光显微照片表明，在葡萄糖营养环境下形成的生物

膜-纳米 Fe0
复合 材 料 是 由 生 物 量 很 大 的 微 生 物 膜

包住纳米 Fe0
团构成的［图 4(b) ］．

生 物 膜-纳 米 Fe0
复 合 材 料 可 以 在 5 d 内 将

NO －
3 -N 完全反硝化( 图 5) ，产物中有 28% 转化为氨

氮，其余 72% 应以 N2O、N2 等气态形式的反硝化产

物离开溶液 ． 生物膜-纳米 Fe0
复合材料的反硝化能

力比分开投加微生物和纳米 Fe0 ( 第 2 组实验) 体系

的反硝化能力要强许多，后者需要 10 d 才能去除同

等量的NO －
3 -N．

生物膜-纳米 Fe0
复 合 材 料 的 强 反 硝 化 能 力 主

要来自于 2 个方面:首先，从吖啶橙染色荧光显微照

片来看［图 4( b) ］，生 物 膜-纳 米 Fe0
复 合 材 料 的 生

物膜，比分别投加纳米 Fe0
和 微 生 物 形 成 的 生 物 膜

［图 4( a) ］厚 得 多 且 生 物 量 大 得 多 ． 由 于 微 生 物 反

硝化的速率同生物量呈正相关，因此丰富的生物量

是该复合材料具有强反硝化能力的一个重要因素 ．
其次，虽然在加入硝酸盐培养液前已将原来瓶内的

葡萄糖培养液抽出，并用脱氧去离子水冲洗了 3 遍，

但生物膜本身会吸附少量葡萄糖 ． 虽然这部分葡萄

糖量很少，但是从第 4 组实验的结果来看，葡萄糖对

微生物的反硝化作用具有较强的促进作用，因此生

物膜中的这部分葡萄糖对微生物的反硝化作用也会

起到一定促进作用 ．
图 6 表明，氨氮的生成速率同亚硝酸盐的变化

速率呈很好的正相关性 ． 在本实验中氨氮是由硝酸

盐与纳米 Fe0
的化学反应 而 非 生 物 活 动 生 成，而 亚

硝酸盐的积累与降解是微生物反硝化活性的重要表

征 ． 这一 产 物 变 化 趋 势 表 明，生 物 膜-纳 米 Fe0
复 合

材料中纳米 Fe0
的化学腐蚀同生物膜中微生物的活

性密切相关，这与第 2 组实验中观察到的情形一致，

进一步证明了生物膜在 纳 米 Fe0
腐 蚀，及 利 用 腐 蚀

产氢 提 供 的 电 子 供 体 进 行 反 硝 化 过 程 中 的 主 导

作用 ．
另外，生物膜-纳米 Fe0

复合材料用于去除地下

水中NO －
3 -N的潜在负面影响是可能会引起地下水中

铁离子浓度的升高 ． 但是铁元素是地壳中含量很丰

富的一种元素，地下水中普遍溶解了一定量的铁元

素，用于污染修复所投加的纳米铁量相比较与地下

水中铁元素的本底值是很少的 ． 另外，不论二价铁还

图 6 第 5 组实验硝酸盐及不同还原产物的浓度变化

Fig． 6 Concentration changes of nitrate and different

reduced products of the 5th group

是三价铁的 化 合 物 都 仅 在 酸 性 条 件 下 有 一 定 溶 解

度，在中性或 碱 性 条 件 下 溶 解 度 都 很 小
［28］． 而 采 用

生物膜-纳 米 Fe0
复 合 材 料 去 除 地 下 水 中NO －

3 -N的

过程中，地下水 环 境 的 pH 值 会 随 着 铁 水 腐 蚀 及 生

物反硝化的进行逐渐升高，形成碱性环境，使得投加

生物膜-纳米 Fe0
复 合 材 料 的 地 下 水 中 铁 元 素 的 溶

解度降低 ． 此外，由于铁对人和动物的毒性较小，各

国的环境标准中对生活饮用水铁元素的含量要求较

宽 ． 例如《中华人民共和国地下水水质标准》中规定

生活饮用水中铁元素的允许含量为 ＜ 0. 3 mg /L，且

铁元素含量 ＜ 1. 5 mg /L时可在适当处理后作为饮用

水 ． 因此笔者认为采用生物膜-纳米铁材料去除地下

水中NO －
3 -N会 引 起 地 下 水 中 铁 离 子 浓 度 的 一 定 提

升，但是除非是非常大剂量的投加，否则不会使地下

水中的铁元素含量超过生活饮用水水质标准中所规

定的含量 ．

3 结论

(1) 在 高 碱 性 ( pH ＞ 9)、纯 化 学 体 系 下，纳 米

Fe0
与溶液中 硝 酸 盐 的 反 应 活 性 很 低，而 微 生 物 的

引入可以加快纳米 Fe0
的腐蚀并利用腐蚀产氢提供

的电子供体进行反硝化 作 用 ． 该 环 境 下 纳 米 Fe0
的

腐蚀速率同微生物活性密切相关，结合吖啶橙染色

荧光显 微 图 片 所 反 映 的 信 息，表 明 生 物 膜 在 纳 米

Fe0
腐蚀过程中具有主导地位 ．
(2) 对比分开投加微生物和纳米 Fe0

体系中形

成的生物膜的荧光显微照片，葡萄糖营养环境下形

成的生物膜-纳 米 Fe0
复 合 材 料 的 生 物 膜 具 有 大 得

5261



环 境 科 学 32 卷

多的生物量 ． 另外，分开投加微生物和纳米 Fe0
的体

系需要 10 d 才能将体系中的NO －
3 -N完全去除，产物

中气态 N 约占 63% ，而葡萄糖营养环境下形成的生

物膜-纳米 Fe0
复合材料可以在5 d内就将同等量的

NO －
3 -N完全去除，且 产 物 中 气 态 N 达 72% ，即 有 更

多的反硝化产物可以气态形式离开地下水体 ．
(3) 生物膜-纳米 Fe0

复合材料具有高反硝化速

率，并且反硝化产物更加环境友好 ． 另外，生物膜-纳
米 Fe0

复合材料含有丰富 的 微 生 物 量，并 且 这 些 微

生物为驯化 筛 选 出 的 具 有 较 强 反 硝 化 能 力 的 微 生

物，这种特性使其更适合地下水中本底微生物量稀

少，能利用纳米 Fe0
腐蚀产 氢 作 为 电 子 供 体 进 行 反

硝化的 微 生 物 量 更 少 的 特 点，因 此 具 有 实 际 应 用

前景 ．
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