
第 ４５ 卷增刊 １ 现代化工 Ｍａｙ ２０２５
２０２５ 年 ５ 月 Ｍｏｄｅｒｎ Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｉｎｄｕｓｔｒｙ

生物炭固定异养硝化－好氧反硝化菌
对水中氮去除和 Ｎ２Ｏ 排放的影响

王子楠ꎬ王朝旭∗

(太原理工大学环境科学与工程学院ꎬ山西 晋中 ０３０６００)
摘要:为探究生物炭固定异养硝化－好氧反硝化菌对污水厂尾水中低浓度(约 １０ ｍｇ / Ｌ)硝态氮和黑臭水体中高浓度(约

１００ ｍｇ / Ｌ)氨态氮的 Ｎ２Ｏ 排放影响ꎬ采用包埋法制备微生物固定化体ꎮ 结果表明ꎬ好氧条件下生物炭基微生物固定化体对 ＮＯ－
３ －Ｎ

反硝化去除有促进作用ꎬ在 ０~２４ ｈꎬＣ / Ｎ 为 ４、６ 和 ８ 下ꎬＮＯ－
３ －Ｎ 平均去除速率为 ０􀆰 １６３、０􀆰 ２４９ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)和 ０􀆰 ３２６ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)ꎻ固

定化体对模拟黑臭水体高浓度 ＮＨ＋
４ －Ｎ(１００ ｍｇ / Ｌ)具有较好的去除效果ꎬ前 １２ ｈ 的平均去除速率为 ５􀆰 ０１３ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)ꎻ固定化体

对污染物的去除过程符合一级动力学模型ꎮ
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为生物质炭的水土环境效应ꎬ通讯联系人ꎬｃｘｗａｎｇ１２７＠ １２６.ｃｏｍꎮ

　 　 近年来ꎬ固定化微生物技术因其在反应速度、修
复能力、活性及稳定性方面的显著优势ꎬ已成为污水

处理领域的热门选择ꎮ 微生物固定化体具有稳定性

好、低成本、环境友好等优点ꎬ在污水处理领域具有

广阔的应用前景ꎮ 生物炭被认为是一种高效的微生

物固定化体载体ꎬ同时也可以为微生物提供碳源ꎮ
Ｚｈｅｎｇ 等[１]利用生物炭对反硝化菌 Ｈ２９ 进行固定ꎬ
该固定化体可以实现同时去除硝酸盐和镉ꎬ去除率

达到 ９８􀆰 １％和 ９３􀆰 ９％ꎬ为废水中硝酸盐和重金属同

时回收提供了思路ꎮ 赏国锋等[２] 用稻壳生物炭将

硝化菌剂固定ꎬ其氨氮去除率可达 ８５％ꎮ 唐玉兰

等[３]以核桃壳生物炭为载体ꎬ将从底泥中筛选出的

枯草芽孢杆菌用吸附法固定ꎬ９０ ｈ 内氨氮和 ＣＯＤ 的

去除率分别为 ８８􀆰 ４６％和 ８２􀆰 ４１％ꎮ
基于当下存在的严重环境问题ꎬ本研究对污水

厂尾水中低浓度硝态氮及黑臭水体中高浓度氨态氮

的去除展开研究ꎮ 首先利用 ４００℃玉米秸秆生物炭

吸附筛选菌株 Ｐａｒａｃｌｏｓｔｒｉｄｉｕｍ ｂｅｎｚｏｅｌｙｔｉｃｕｍ ｓｔｒａｉｎ
ＫＤ１ꎬ然后以海藻酸钠(ＳＡ)和聚乙烯醇(ＰＶＡ)为包

埋剂ꎬ用包埋法制备生物炭基微生物固定化体ꎬ研究

生物炭固定异养硝化－好氧反硝化菌对水体中氮的

去除和 Ｎ２Ｏ 排放的影响ꎮ 以期为污水厂尾水深度

脱氮以及黑臭水体的治理提供技术参考和理论

依据ꎮ

１　 材料与方法

１􀆰 １　 生物炭的制备

以玉米秸秆为原料制备生物炭ꎮ 将玉米秸秆洗

净剪碎ꎬ放入烘箱烘干备用(６０℃)ꎮ 取一定量玉米

秸秆充满瓷坩埚ꎬ并用铝箔纸包裹ꎬ于马弗炉中热解

􀅰１８１􀅰
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２ ｈ(热解温度设定为 ４００℃)ꎬ冷却至室温后ꎬ用超

纯水将热解产物淋洗至 ｐＨ 为中性ꎬ并烘干至恒重ꎬ
所得生物炭记为 ＢＣ４００ꎮ
１􀆰 ２　 固定化体的制备

挑取菌株 ＫＤ１ 接种至已灭菌的 １００ ｍＬ ＬＢ 液

体培养基ꎬ组成及质量浓度( ｇ / Ｌ):胰蛋白胨 １０􀆰 ０、
酵母提取物 ５􀆰 ０、ＮａＣｌ １０􀆰 ０ꎻｐＨ ７􀆰 ０ ~ ７􀆰 ５ꎬ于振荡培

养箱中培养至 ＯＤ６００ ＝ １􀆰 ０ (１５０ ｒ / ｍｉｎ、２５℃)ꎮ 取

５０ ｍＬ ＬＢ 液体培养基ꎬ离心收集菌体(８ ０００ ｒ / ｍｉｎ、
１０ ｍｉｎ)后将其重悬于 １６􀆰 ７ ｍＬ 质量分数为 ０􀆰 ８５％
的 ＮａＣｌ 溶液中ꎬ接着加入 ５ ｇ ＢＣ４００ꎬ转移至振荡培

养箱中培养 ２ ｈ(１８０ ｒ / ｍｉｎ、２５℃)ꎬ使细菌吸附固定

在生物炭上[４]ꎬ得到吸附菌株生物炭ꎮ
采用质量分数为 １０％的 ＰＶＡ 和 ２％的 ＳＡ 混合

溶剂作为包埋剂[５]ꎬ二者以体积比 １ ∶１混合ꎬ交联剂

为质量分数为 ４％的 ＣａＣｌ２ 溶液[６]ꎮ 取 ＰＶＡ 和 ＳＡ
的混合溶液 ３３􀆰 ７ ｍＬꎬ加入先前振荡好的吸附菌株

生物炭ꎬ混合均匀后逐滴滴入 ＣａＣｌ２ 溶液中ꎬ在 ４℃
下静置交联 ２４ ｈ 并过滤ꎬ用已灭菌的 ＮａＣｌ 溶液冲

洗并浸泡以去除小球表面的 ＣａＣｌ２ [７]ꎬ得到生物炭

基微生物固定化体ꎮ
１􀆰 ３　 室内培养实验

为探究生物炭基微生物固定化体在不同碳氮比

(Ｃ / Ｎ＝ ４、６ 和 ８)下对 ＮＯ－
３－Ｎ 的去除能力及 Ｎ２Ｏ 排

放的影响ꎬ构建模拟废水和生物炭基微生物固定化

体培养体系ꎬ分析培养过程中该体系 Ｎ２Ｏ、无机氮、
总氮(ＴＮ)和 ＣＯＤ 浓度以及 ｐＨ 的动态变化ꎮ 模拟

废水组成及质量浓度(ｇ / Ｌ):柠檬酸三钠(Ｃ / Ｎ ＝ ４ꎬ
０􀆰 ２５ꎻＣ / Ｎ ＝ ６ꎬ ０􀆰 ３７ꎻ Ｃ / Ｎ ＝ ８ꎬ ０􀆰 ４９)、 ＫＮＯ３ ０􀆰 １１
( ＮＯ－

３ － Ｎ １５ ｍｇ / Ｌ)、 Ｋ２ＨＰＯ４ １􀆰 ０、 ＫＨ２ＰＯ４ １􀆰 ０、
ＭｇＳＯ４ ０􀆰 ２ꎻ微量元素溶液 ２ ｍＬ[８]ꎻｐＨ ７􀆰 ０~７􀆰 ５ꎮ

每个处理设置 ６ 个注射器ꎬ平均分成两组ꎮ 第

１ 组注射器用于培养体系理化性质测定ꎬ第 ２ 组注

射器进行 Ｎ２Ｏ 浓度测定ꎮ 将制得的固定化小球置

于 ５０ ｍＬ 注射器中ꎬ填充至刻度线 ５０ ｍＬ 处ꎬ在培养

体系中加入 ３０ ｍＬ 不同碳氮比(Ｃ / Ｎ ＝ ４、６ 和 ８)的
模拟废水ꎬ连续培养 ４８ ｈꎬ分别于培养第 ０、４、８、１２、
２４、３６、４８ ｈ 时测定培养体系的理化性质ꎮ 第 ２ 组注

射器中培养体系同第 １ 组ꎬ测定水中溶存的 Ｎ２Ｏ
浓度ꎮ

为探明包埋法制得的生物炭基微生物固定化体

对 ＮＨ＋
４ －Ｎ 的去除能力以及 Ｎ２Ｏ 排放的影响ꎬ加入

３０ ｍＬ 模 拟 废 水ꎬ 组 成 及 质 量 浓 度 ( ｇ / Ｌ ):
(ＮＨ４) ２ＳＯ４ ０􀆰 ４７、Ｎａ３Ｃ６Ｈ５Ｏ７􀅰２Ｈ２Ｏ ３􀆰 ３９、维氏盐溶

液 ５０ ｍＬ[９]ꎻｐＨ ７􀆰 ０~７􀆰 ５ꎮ 培养及测定步骤同上ꎮ
１􀆰 ４　 一级反应动力学模型的构建

通过构建污染物去除的动力学模型ꎬ可以有效

地预测废水污染物浓度的动态变化[１０]ꎮ 本文采用

一级反应动力学方程来模拟固定化体对污染物的去

除效率[１１]ꎮ 模型为式(１)和式(２) [１２]:
Ｃｔ ＝ Ｃ０ｅｘｐ( － ｋＶ ｔ) (１)

ｋＶ ＝ － [ｌｎ(Ｃｔ / Ｃ０)] / ｔ (２)

式中:ｋＶ 为污染物体积去除速率常数ꎻ ｔ 为停留时

间ꎬｈꎻＣ０ 为进水污染物质量浓度ꎬｍｇ / ＬꎻＣ ｔ 为 ｔ 时刻

污染物质量浓度ꎬｍｇ / Ｌꎮ
以 ｌｎ(Ｃｔ / Ｃ０)为纵坐标ꎬｔ 为横坐标ꎬ绘制 ＮＯ－

３ －Ｎ
和 ＮＨ＋

４－Ｎ 质量浓度随时间变化的线性拟合曲线ꎮ
１􀆰 ５　 数据处理与分析

采用 Ｍｉｃｒｏｓｏｆｔ Ｅｘｃｅｌ ２０２３ 处理数据ꎬ数据形式

为平均值±标准偏差(ｎ＝ ３)ꎮ 采用 Ｏｒｉｇｉｎ ２０１８ 软件

制图ꎬ采用 ＳＰＳＳ Ｓｔａｔｉｓｔｉｃｓ ２２ 软件进行方差分析和

多重比较ꎬ显著性水平设为 α＝ ０􀆰 ０５ꎮ

２　 结果与分析

２􀆰 １　 固定化体对 ＮＯ－
３－Ｎ去除及 Ｎ２Ｏ排放效果分析

２􀆰 １􀆰 １　 不同 Ｃ / Ｎ 固定化体对 ＮＯ－
３ －Ｎ 浓度影响及

去除动力学研究

如图 １(ａ)所示ꎬ随培养时间的延长ꎬ各组 ＮＯ－
３－

Ｎ 质量浓度均呈下降趋势ꎬ且主要发生在 ０ ~ ２４ ｈꎮ
当 Ｃ / Ｎ＝ ４ 时ꎬＮＯ－

３ －Ｎ 质量浓度下降缓慢ꎬ０ ~ ２４ ｈ
由 １４􀆰 ８５ ｍｇ / Ｌ 降至 １０􀆰 ９３ ｍｇ / Ｌꎬ平均去除速率为

０􀆰 １６３ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)ꎬ表明碳源供应不足ꎬ反硝化不完

全ꎻ当 Ｃ / Ｎ＝ ６ 时ꎬ０~２４ ｈ ＮＯ－
３－Ｎ 浓度下降较快ꎬ由

１５􀆰 １２ ｍｇ / Ｌ 降至 ９􀆰 １５ ｍｇ / Ｌꎬ 平均去除速率为

０􀆰 ２４９ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)ꎻ当 Ｃ / Ｎ ＝ ８ 时ꎬ０ ~ ２４ ｈ ＮＯ－
３ －Ｎ 质

量浓度由 １４􀆰 ８８ ｍｇ / Ｌ 降至 ７􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌꎬ平均去除速

率为 ０􀆰 ３２６ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)ꎮ 综上表明ꎬ随 Ｃ / Ｎ 的升高ꎬ
生物炭微生物固定化体对 ＮＯ－

３ －Ｎ 反硝化去除有促

进作用ꎮ
图 １(ｂ)为利用一级反应动力学方程模拟绘制

的 ＮＯ－
３－Ｎ 质量浓度随时间的线性拟合图ꎬ拟合方程

及速率常数 ｋＶ 见表 １ꎬｋＶ 代表的是污染物去除速率

的大小ꎮ 可以得出ꎬ固定化体对 ＮＯ－
３－Ｎ 的去除速率

随 Ｃ / Ｎ 的增加而增加ꎬＲ２ 分别为 ０􀆰 ５６９ ５、０􀆰 ８３６ ７
和 ０􀆰 ９０８ ７ꎬ固定化体对 ＮＯ－

３ －Ｎ 的去除过程符合一

级动力学模型ꎮ
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(ａ)ＮＯ－
３ －Ｎ 质量浓度随时间变化

(ｂ)线性拟合曲线

１—Ｃ / Ｎ＝ ４ꎻ２—Ｃ / Ｎ＝ ６ꎻ３—Ｃ / Ｎ＝ ８

图 １　 不同固定化体 Ｃ / Ｎ 下 ＮＯ－
３－Ｎ 质量浓度的

动态变化及去除动力学

表 １　 固定化体去除 ＮＯ－
３－Ｎ 的一级动力学方程及

速率常数 ｋＶ

Ｃ / Ｎ 方程式 ｋＶ Ｒ２

４ ｙ１ ＝－０􀆰 ００４６ｔ１－０􀆰 １０７５ ０􀆰 ００４６ ０􀆰 ５６９５

６ ｙ２ ＝－０􀆰 ０１０７ｔ２－０􀆰 １３９１ ０􀆰 ０１０７ ０􀆰 ８３６７

８ ｙ３ ＝－０􀆰 ０１８４ｔ３－０􀆰 １５２５ ０􀆰 ０１８４ ０􀆰 ９０８７

２􀆰 １􀆰 ２　 不同 Ｃ / Ｎ 固定化体对 ＮＯ－
２ －Ｎ、ＮＨ＋

４ －Ｎ、ＴＮ
和 ＣＯＤ 浓度的影响

如图 ２(ａ)所示ꎬ不同 Ｃ / Ｎ 固定化体处理 ＮＯ－
２ －

Ｎ 质量浓度均呈先上升后趋于平缓的趋势ꎮ 从整个

培养过程来看ꎬ与 Ｃ / Ｎ＝ ４ 和 ６ 处理组相比ꎬＣ / Ｎ ＝ ８
下 ＮＯ－

２－Ｎ 生成量最多ꎬ说明升高 Ｃ / Ｎ 有利于反硝

化过程进行ꎮ
如图 ２(ｂ)所示ꎬ４ ~ ４８ ｈ 各组 ＮＨ＋

４ －Ｎ 浓度在

０􀆰 ３３~１􀆰 ６１ ｍｇ / Ｌ 之间浮动ꎮ 前 ２４ ｈꎬＣ / Ｎ ＝ ８ 处理

的 ＮＨ＋
４－Ｎ 生成量最高 ( Ｃ / Ｎ ＝ ４ꎬＮＨ＋

４ －Ｎ 浓度为

０􀆰 ８９ ｍｇ / ＬꎻＣ / Ｎ ＝ ６ꎬＮＨ＋
４ －Ｎ 浓度为 ０􀆰 ７４ ｍｇ / Ｌꎻ

Ｃ / Ｎ＝ ８ꎬＮＨ＋
４－Ｎ 浓度为 １􀆰 ６１ ｍｇ / Ｌ)ꎮ

如图 ２(ｃ)所示ꎬ不同 Ｃ / Ｎ 固定化体处理 ＴＮ 浓

度均呈下降趋势ꎬ且主要发生在 ０ ~ ２４ ｈꎮ 在前

２４ ｈꎬＣ / Ｎ ＝ ４ 和 ６ 时ꎬ平均去除速率为 ０􀆰 １９７ ~
０􀆰 ２０６ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)ꎻＣ / Ｎ ＝ ８ 下ꎬ ＴＮ 由 １５􀆰 ６８ 降至

８􀆰 １２ ｍｇ / Ｌꎬ平均去除速率为 ０􀆰 ３１５ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)ꎮ 可

以得出 ＴＮ 含量随 Ｃ / Ｎ 上升逐渐降低ꎬ这与上文硝

酸盐浓度的变化相吻合ꎮ

如图 ２(ｄ)所示ꎬ随培养时间的延长ꎬ各组 ＣＯＤ
浓度均呈先下降后平缓的趋势ꎮ Ｃ / Ｎ ＝ ４ꎬ０ ~ ２４ ｈ
ＣＯＤ 质量浓度下降较快ꎬ 由 １３７􀆰 ５６ ｍｇ / Ｌ 降至

７３􀆰 ４１ ｍｇ / Ｌꎬ在 ２４ ｈ 后ꎬＣＯＤ 质量浓度基本保持不

变(６９􀆰 ２７ ~ ７３􀆰 ４１ ｍｇ / Ｌ)ꎻＣ / Ｎ ＝ ６ꎬ０ ~ ２４ ｈ ＣＯＤ 质

量浓度由 ２０２􀆰 １０ ｍｇ / Ｌ 降至 ９７􀆰 ９６ ｍｇ / Ｌꎬ在 ２４ ｈ
后ꎬＣＯＤ 浓度基本保持不变(８０􀆰 ８９ ~ ９７􀆰 ９６ ｍｇ / Ｌ)ꎻ
Ｃ / Ｎ＝ ８ 时ꎬＣＯＤ 浓度由 ２３２􀆰 ００ ｍｇ / Ｌ 降至 １１６􀆰 ０４
ｍｇ / Ｌꎬ在 ２４ ｈ 后ꎬＣＯＤ 浓度基本保持不变(１１１􀆰 ２９~
１１６􀆰 ０４ ｍｇ / Ｌ)ꎮ

(ａ)ＮＯ－
２ －Ｎ 随时间变化

(ｂ)ＮＨ＋
４ －Ｎ 随时间变化

(ｃ)ＴＮ 随时间变化

(ｄ)ＣＯＤ 随时间变化

１—Ｃ / Ｎ＝ ４ꎻ２—Ｃ / Ｎ＝ ６ꎻ３—Ｃ / Ｎ＝ ８

图 ２　 不同固定化体 Ｃ / Ｎ 下 ＮＯ－
２－Ｎ、ＮＨ

＋
４－Ｎ、ＴＮ 和

ＣＯＤ 质量浓度的动态变化
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２􀆰 １􀆰 ３　 不同 Ｃ / Ｎ 固定化体对 ｐＨ 的影响

培养体系的 ｐＨ 受玉米秸秆生物炭自身酸碱性

和反硝化产碱作用的双重影响ꎮ 如图 ３ 所示ꎬ不同

Ｃ / Ｎ 条件下ꎬ各组 ｐＨ 随培养时间延长均逐渐升高ꎬ
表明发生了不同程度的反硝化作用ꎻ各组 ｐＨ 呈

Ｃ / Ｎ＝ ８>Ｃ / Ｎ ＝ ６ >Ｃ / Ｎ ＝ ４ 的趋势ꎬ其原因是升高

Ｃ / Ｎ 可以促进培养体系内反硝化作用ꎮ

１—Ｃ / Ｎ＝ ４ꎻ２—Ｃ / Ｎ＝ ６ꎻ３—Ｃ / Ｎ＝ ８

图 ３　 不同固定化体 Ｃ / Ｎ 下 ｐＨ 的动态变化

２􀆰 １􀆰 ４　 不同 Ｃ / Ｎ 固定化体对水中溶存 Ｎ２Ｏ 浓度的

影响

如图 ４ 所示ꎬ随培养时间的延长ꎬ反硝化作用持

续进行ꎬ各组水中溶存的 Ｎ２Ｏ 质量浓度均呈上升趋

势ꎻ且反应体系内 Ｃ / Ｎ 升高ꎬ水中溶存的 Ｎ２Ｏ 质量

浓度也随之增加ꎮ 培养 ２４ ｈ 时ꎬＣ / Ｎ ＝ ４ 条件下的

水中溶存 Ｎ２Ｏ 质量浓度仅为 Ｃ / Ｎ ＝ ８ 条件下的

４９􀆰 ３％和 Ｃ / Ｎ＝ ６ 的条件下的 ６２􀆰 ８％ꎮ 在 ２４ ｈ 后ꎬ
Ｎ２Ｏ 浓度有了明显升高ꎬ这可能是由于反应体系内

氧气含量不足ꎬ反应后期微生物发生内源反硝化ꎬ使
水中溶存 Ｎ２Ｏ 浓度急剧升高[１３]ꎬ故升高 Ｃ / Ｎ 有利

于反硝化过程进行ꎮ

１—Ｃ / Ｎ＝ ４ꎻ２—Ｃ / Ｎ＝ ６ꎻ３—Ｃ / Ｎ＝ ８

图 ４　 不同固定化体在 Ｃ / Ｎ 下水中溶存 Ｎ２Ｏ
质量浓度的动态变化

２􀆰 ２　 固定化体对 ＮＨ＋
４ －Ｎ 去除及 Ｎ２Ｏ 排放效果

分析

２􀆰 ２􀆰 １　 固定化体对水中 Ｎ 含量和 ＣＯＤ 浓度的影响

如图 ５(ａ)所示ꎬ随培养时间的延长ꎬＮＨ＋
４ －Ｎ 和

ＴＮ 质量浓度均呈下降趋势ꎬＮＯ－
２ －Ｎ 有少量积累ꎬ培

养体系中基本无 ＮＯ－
３ －Ｎ 生成ꎮ 在 ０ ~ １２ ｈꎬＮＨ＋

４ －Ｎ
质量浓度下降较快ꎬ由 ９７􀆰 ３１ ｍｇ / Ｌ 降至 ３７􀆰 １５ ｍｇ / Ｌꎬ
平均去除速率为 ５􀆰 ０１３ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)ꎬ同时 ＮＯ－

２ －Ｎ 质

量浓度由 １􀆰 ４５ ｍｇ / Ｌ 升至 ８􀆰 ９１ ｍｇ / ＬꎬＣＯＤ 质量浓

度也从 ２５６􀆰 １４ ｍｇ / Ｌ 降至 １２８􀆰 ６７ ｍｇ / Ｌ[图 ５(ｃ)]ꎬ
可以说明固定化体将 ＮＨ＋

４ －Ｎ 很快转化为 ＮＯ－
２ －Ｎꎬ

并且能充分利用氮源和碳源发生异养硝化反应ꎮ
培养期间未出现明显的 ＮＯ－

２ －Ｎ 积累现象ꎬ可能是

固定化体内的微生物有较高反硝化活性ꎬ可以迅

速利用异养硝化过程将产生的中间产物还原为含

氮气体[５] ꎮ
利用一级反应动力学方程模拟ꎬ绘制 ＮＨ＋

４ －Ｎ
质量浓度随时间变化的线性拟合图ꎬ结果见图 ５
(ｂ)ꎬ拟合方程及速率常数 ｋＶ 见表 ２ꎮ 可以得出ꎬＲ２

为 ０􀆰 ８７９ ０ꎬ固定化体对 ＮＨ＋
４ －Ｎ 的去除过程符合一

级动力学模型ꎮ

１—ＮＨ＋
４ －Ｎꎻ２—ＮＯ－

２ －Ｎꎻ３—ＮＯ－
３ －Ｎꎻ４—ＴＮ

(ａ)Ｎ 含量随时间变化

(ｂ)ＮＨ＋
４ －Ｎ(１００ ｍｇ / Ｌ)随时间变化的线性拟合图

(ｃ)ＣＯＤ 质量浓度随时间变化

图 ５　 固定化体对水中 Ｎ 含量、ＣＯＤ 质量浓度的

影响及 ＮＨ＋
４－Ｎ 去除动力学
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表 ２　 固定化体去除 ＮＨ＋
４－Ｎ 的一级动力学方程及

速率常数 ｋＶ

　 方程式 ｋＶ Ｒ２

１００ ｍｇ / Ｌ ＮＨ＋
４ －Ｎ ｙ１ ＝－０􀆰 ００３３ｔ１－０􀆰 ２７９７ ０􀆰 ００３３ ０􀆰 ８７９０

２􀆰 ２􀆰 ２　 固定化体对水中溶存 Ｎ２Ｏ 质量浓度的影响

如图 ６ 所示ꎬ随培养时间的延长ꎬ硝化作用持续

进行ꎬ水中溶存的 Ｎ２Ｏ 质量浓度呈先升高后趋于平

缓的趋势ꎻ在反应前 １２ ｈꎬ水中溶存 Ｎ２Ｏ 质量浓度

增加最快ꎬ占整个培养过程水中溶存 Ｎ２Ｏ 质量浓度

的 ６９􀆰 ７％ꎮ

图 ６　 固定化体对水中溶存 Ｎ２Ｏ 质量浓度的影响

３　 讨论

３􀆰 １　 生物炭基微生物固定化体对 ＮＯ－
３ －Ｎ 去除及

Ｎ２Ｏ 排放的影响

生物炭基微生物固定化体在去除 ＮＯ－
３ －Ｎ 时产

生 ＮＯ－
２－Ｎ 累积ꎮ ＫＤ１ 作为一种异养硝化－好氧反

硝化菌ꎬ在好氧条件下能够利用 ＮＯ－
３ －Ｎ 及 ＮＯ－

２ －Ｎ
作为呼吸底物ꎬ其细胞内含有多种还原酶ꎬ如硝酸还

原酶、亚硝酸还原酶(ＮｉｒＳ)及位于细胞周质的周质

硝酸还原酶(Ｎａｐ)等ꎮ 在好氧条件下ꎬＮａｐ 被合成

并活化ꎬ将 ＮＯ－
３ －Ｎ 还原为 ＮＯ－

２ －Ｎ[１４]ꎮ 反硝化过程

产生的 ＮＯ－
２ － Ｎ 会被周质中的 ＮｉｒＳ 还原为气态

氮[１５]ꎮ 若 ＮＯ－
３－Ｎ 的还原速率超过 ＮＯ－

２ －Ｎ 还原速

率时ꎬＮＯ－
２ －Ｎ 则会在培养体系中积累ꎬ其原因是

ＮＯ－
２－Ｎ 和 ＮＯ－

３－Ｎ 在还原过程中会竞争共同的电子

供体ꎬ ＮＯ－
３ － Ｎ 的存在抑制了 ＮＯ－

２ － Ｎ 的还原过

程[１６]ꎮ Ｃｈａｒｌｅｓ 等[１７]的研究通过对反硝化菌进行纯

培养ꎬ深入探讨了硝酸盐还原过程中细胞外 ＮＯ－
２ －Ｎ

瞬时积累的现象ꎬ发现硝酸盐还原酶与 ＮｉｒＳ 相比ꎬ
在电子传递方面具有更强的竞争优势ꎬ这种优势导

致 ＮＯ－
２－Ｎ 的还原过程受到硝酸盐的抑制ꎮ 因此ꎬ制

得的生物炭基微生物固定化体去除 ＮＯ－
３ －Ｎ 时会产

生少量 ＮＯ－
２－Ｎ 累积ꎮ

固定化体在不同 Ｃ / Ｎ 下去除低浓度 ＮＯ－
３ －Ｎ

时ꎬ随 Ｃ / Ｎ 的升高 ＮＯ－
３ －Ｎ 的去除速率增加ꎬ同时

ＮＯ－
２－Ｎ 积累增加ꎬ水中溶存的 Ｎ２Ｏ 浓度增加ꎮ 可

见ꎬ高 Ｃ / Ｎ 对 ＮＯ－
３－Ｎ 的反硝化去除有促进作用ꎬ但

易造成 ＮＯ－
２ －Ｎ 积累ꎮ 袁怡等[１８] 发现随 Ｃ / Ｎ 升高ꎬ

硝酸盐转化速率无明显变化ꎬ亚硝氮积累明显ꎬ主要

由于基质提供的电子有限ꎬ存在对底物电子的竞争ꎬ
使得硝酸盐还原更容易发生ꎬ造成亚硝氮积累ꎮ 水

中溶存 Ｎ２Ｏ 的产生主要源于微生物在反硝化过程

中不彻底ꎬ碳源的充足与否直接影响着电子供体的

数量以及反硝化菌的活性ꎬ进而成为决定反硝化过

程进行程度和 Ｎ２Ｏ 排放量的关键因素[１９]ꎮ 当进水

Ｃ / Ｎ 比较低时ꎬ缺乏碳源会导致反硝化反应无法完

全进行ꎬ造成 Ｎ２Ｏ 的排放量增加ꎮ 也有研究发现ꎬ
在高 Ｃ / Ｎ 下ꎬ高浓度 ＮＯ－

２ －Ｎ 也会使反应体系中

Ｎ２Ｏ 积累[１５]ꎮ Ｌｉ 等[２０] 的研究同样证实ꎬ在反硝化

过程中ꎬ微生物活性增强且反硝化速率较快ꎬＮ２Ｏ 的

排放量呈上升趋势ꎮ
３􀆰 ２　 生物炭基微生物固定化体对 ＮＨ＋

４ －Ｎ 降解及

Ｎ２Ｏ 排放的影响

生物炭基微生物固定化体在去除 ＮＨ＋
４ －Ｎ 时ꎬ

检测到了少量 ＮＯ－
２ －Ｎ 积累ꎬ说明该固定化体可将

ＮＨ＋
４－Ｎ 转化为 ＮＯ－

２ －Ｎꎬ结合图 ６ꎬ水中溶存 Ｎ２Ｏ 浓

度在反应前 １２ ｈ 增加最快ꎬ这说明 ＮＯ－
２ －Ｎ 快速还

原为 Ｎ２Ｏꎮ 赵坤等[２１] 采用同位素标记法对脱氮机

制进行了研究ꎬ发现仅用 ＮＨ＋
４ －Ｎ 为唯一氮源时ꎬ仅

检测到 １５Ｎ２Ｏꎬ说明其硝化途径为 ＮＨ＋
４－Ｎ→ＮＨ２ＯＨ→

Ｎ２Ｏꎮ 因此ꎬ在好氧条件下ꎬＮ２Ｏ 的生成主要归因于

ＮＨ２ＯＨ 的还原ꎬ其过程为 ＮＨ＋
４ － Ｎ 首先转化为

ＮＨ２ＯＨꎬ随后进一步转化为 ＮＯ－
２ －Ｎꎬ最终通过反硝

化作用生成 Ｎ２Ｏ[２２]ꎮ
生物炭基微生物固定化体去除 ＮＨ＋

４ －Ｎ 的过程

呈现出两个阶段:首先在反应前 １２ ｈꎬＮＨ＋
４ －Ｎ 浓度

迅速下降ꎬ在 １２~４８ ｈ 逐渐趋于平稳[图 ５(ａ)]ꎬ生
物炭的吸附作用在培养初始阶段可能占据着主导地

位ꎬ迅速将 ＮＨ＋
４ －Ｎ 吸附至其表面及孔隙中ꎬ因此

ＮＨ＋
４－Ｎ 浓度在短时间出现显著下降[２３]ꎻ随后进入

第二阶段ꎬ这一阶段微生物的降解作用逐渐显现ꎬ
ＨＮ－ＡＤ 菌以废水中的碳源作为能量来源ꎬ对 ＮＨ＋

４ －
Ｎ 进行去除ꎬ此时 ＮＨ＋

４－Ｎ 去除速度较前一阶段有所

减慢ꎮ 在整个过程中ꎬ生物炭的吸附作用与微生物

的降解作用共同促使废水中的 ＮＨ＋
４ －Ｎ 浓度达到平

衡状态[２４]ꎮ 该过程与 Ｗａｎｇ 等[２５] 提出的固定化细

􀅰５８１􀅰
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菌吸附－协同生物降解假说模型相吻合ꎬ进一步验

证了生物炭基微生物固定化体在 ＮＨ＋
４ －Ｎ 去除中的

有效性ꎮ 该解释同样适用于固定化体对 ＮＯ－
３ －Ｎ 的

去除过程ꎮ
综上ꎬ生物炭固定化体的优势在于融合了生物

炭与菌株的共同优点ꎮ 具体而言ꎬ玉米秸秆生物炭

具备初期快速吸附的特点ꎬ能够在短时间内显著降

低污染物浓度ꎮ 此外ꎬ生物炭还能作为菌株 ＫＤ１ 的

生长载体ꎬ为其提供一个优良的生长环境ꎮ 生物炭

固定化为微生物与模拟废水提供了充分的接触机

会ꎬ强化了处理效果ꎮ 最后ꎬ微生物固定化体还充分

利用了菌株 ＫＤ１ 高效且彻底的生物降解能力ꎬ实现

了对污染物的去除ꎮ

４　 结论

(１)生物炭基微生物固定化体对模拟污水厂尾

水中低浓度 ＮＯ－
３ －Ｎ(１５ ｍｇ / Ｌ)去除效果较好ꎬ且随

Ｃ / Ｎ 由 ４ 增至 ８ꎬ固定化体对 ＮＯ－
３ －Ｎ 反硝化去除

有促进作用ꎻ在 ０ ~ ２４ ｈꎬＣ / Ｎ 为 ４、６ 和 ８ 下ꎬＮＯ－
３ －

Ｎ 平均去除速率为 ０􀆰 １６３、 ０􀆰 ２４９ ｍｇ / ( Ｌ􀅰ｈ) 和

０􀆰 ３２６ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)ꎮ
(２)生物炭基微生物固定化体对模拟黑臭水体

高浓度 ＮＨ＋
４－Ｎ(１００ ｍｇ / Ｌ)具有较好的去除效果ꎬ前

１２ ｈ 的平均去除速率为 ５􀆰 ０１３ ｍｇ / (Ｌ􀅰ｈ)ꎮ
(３)固定化体对污染物的去除过程主要分为两

个阶段:首先是生物炭的吸附作用占据主导地位ꎻ随
后是微生物发挥关键降解作用ꎮ 这两个步骤相互协

同ꎬ共同实现对污染物的快速去除ꎮ
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