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摘要:将中空纤维膜微孔曝气和生物膜工艺结合设计出一种新型的水处理工艺———氢基质生物膜反应器(MBfR),其中,中空纤维膜为自养微

生物的生长载体,还可作为扩散装置使氢气均匀扩散至生物膜中. 同时,对氢基质自养微生物还原降解水中对氯硝基苯(p-CNB)的可行性、还
原机理和去除效果进行了研究,并分析了共存的硝酸盐(NO -

3 -N)和硫酸盐(SO2 -
4 )对 p-CNB 还原产生的影响. 结果表明,MBfR 生物膜中氢自

养微生物能有效利用氢气为电子供体生物转化 p-CNB,其中,p-CNB 经硝基还原生成对氯苯胺( p-CAN),p-CAN 再通过还原脱氯生成低毒的终

产物苯胺(AN). 经过长期运行,MBfR 对进水 500 μg·L - 1和 2000 μg·L - 1的 p-CNB 具有稳定高效的生物降解性能,p-CNB 去除率和去除通量最

高达到 96. 9%和 0. 056 g·m - 2·d - 1 . 通过投加 NO -
3 -N 和 SO2 -

4 发现,p-CNB 还原速率随 NO -
3 -N 和 SO2 -

4 浓度升高而降低,表明 p-CNB 还原受

到 NO -
3 -N 和 SO2 -

4 的抑制. NO -
3 -N 和 SO2 -

4 对 p-CNB 还原产生的抑制主要与对电子供体(氢气)的强烈竞争和还原产物对脱氯微生物的毒性

有关. 电子通量分析进一步表明,反硝化或 SO2 -
4 还原消耗更多的电子,当氢气利用率受限制时将对 p-CNB 还原产生强烈的电子供体竞争性

抑制.
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Abstract: Hydrogen-based membrane biofilm reactor ( MBfR) that combines hollow fiber aeration and biofilm process is a novel water treatment
technology, in which the hollow fibers serves as a growth-support medium for autohydrogenotrophic microorganisms and as a diffusion unit to supply
hydrogen gas to the biofilm without bubble formation. The feasibility, reduction mechanism and performance of para-chloronitrobenzene ( p-CNB)
degradation, and the effects of nitrate (NO -

3 -N) and sulfate (SO2 -
4 ) on p-CNB degradation were systemically investigated. The results showed that p-

CNB can be firstly reduced to para-chloraniline (p-CAN) and subsequently dechlorinated to aniline (AN) by the biofilm with hydrogen as an electron
donor. The MBfR could achieve a maximum removal percentage of 96. 9% and removal p-CNB flux of 0. 056 g·m - 2·d - 1 when the influent p-CNB
concentrations were 500 μg·L - 1 and 2000 μg·L - 1 . Bioreduction of p-CNB declined with the increasing influent concentrations of nitrate and sulfate, and
this indicated that p-CNB bioreduction was inhibited by denitrification and sulfate reduction. The inhibition on p-CNB caused by nitrate or sulfate was
mainly attributed to the competition for hydrogen as the electron donor and the toxicity of denitrification or sulfate reduction byproducts for dechlorinating
bacteria. Analysis of electron - equivalent fluxes further revealed the strong hydrogen competition inhibition on p-CNB bioreduction when the hydrogen
availability was limited for denitrification or sulfate reduction consuming more electrons.
Keywords: autohydrogenotrophic microorganisms; hydrogen-based membrane biofilm reactor; bioreduction; para-chloronitrobenzene (p-CNB)
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1　 引言(Introduction)

氯代硝基苯(Chloronitrobenzenes)是一类含氯

含硝基的芳香烃化合物,被广泛用作医药、染料和

农药生产的中间体,而且我国是世界上邻、对氯硝

基苯产量和消费最大的国家之一(梁诚, 2010). 氯
代硝基苯苯环上同时具有硝基和氯原子,由于两者

的吸电子特性导致其很难被微生物降解,故环境中

存在的氯代硝基苯一般归类为持久性有机污染物

(Park et al. , 1999; Wu et al. , 2006). 对氯硝基苯

(p-CNB)是氯代硝基苯中毒性最大的异构体,能引

起人类和哺乳动物的高铁血红蛋白症并具有致癌

作用(Weisburger et al. , 1978). 近年来,我国地表水

中已广泛检测到 p-CNB 的存在,且靠近一些化工厂

附近的湖泊或河流中的 p-CNB 浓度达到 0. 01 ~ 3. 7
mg·L - 1(申献辰等, 1997; 徐根良等, 1999; 孙润泰

等, 2002; 张丽萍等, 2007). 我国对地表水和饮用

水中 p-CNB 的浓度已做出严格规定,两种情形下的

标准限值分别为 0. 5 mg·L - 1和 0. 05 mg·L - 1(Shen
et al. , 2008).

目前,国内外对硝基苯和氯代苯类有机物的生

物降解已有较多报道(李明堂等,2010;马溪平等,
2010),但对 p-CNB 的生物降解研究极少. 在好氧条

件下 p-CNB 苯环裂解较为困难,而在厌氧或还原条

件下则相对容易被微生物还原为无毒或低毒的产

物. 研究表明,厌氧条件下微生物能利用电子供体

使氯代硝基苯发生还原性转化,即硝基还原和还原

脱氯 作 用, 产 生 低 毒 和 易 生 化 降 解 的 苯 胺 类

(Heijman et al. , 1993; Susarla et al. , 1996). 氢气

作为一种无毒、廉价、无二次污染的无机电子供体,
已经广泛运用于修复氯代苯类污染的地下水工程

中(Deweerd et al. , 1991). 因此,微生物利用氢气作

为电子供体生物还原 p-CNB 是一种潜在可行的去

除途径.
氢基质生物膜反应器(MBfR)是一种将微孔中

空纤维膜曝气和生物膜技术结合起来的新型水处

理工艺,它利用中空纤维膜为自养微生物的生长载

体,同时利用微孔使氢气均匀扩散至生物膜中

(Ergas et al. , 2001; Nerenberg et al. , 2004; Xia
et al. , 2009). 与传统的外源供氢相比,该反应器中

氢气在生物膜中传质的主要推动力为生物膜中生

物还原过程耗氢而形成的浓度梯度,并可强化气液

传质,提高氢气利用效率,避免反应器因氢气积累

而发生爆炸的危险 ( Lee et al. , 2002; Nerenberg
et al. , 2004; Rittmann, 2006). 这种新型生物膜反

应器能有效去除饮用水或地下水中的氧化性物质

(Nerenberg et al. , 2004). 因此,本文利用氢基质生

物膜反应器对 p-CNB 的生物降解展开研究,系统考

察氢自养微生物降解 p-CNB 的还原机理、影响因素

及氢气可利用率竞争关系,以期为 p-CNB 的去除研

究提供新思路,同时也为更有效地去除污水或饮用

水中含有的氯代硝基苯类化合物提供理论依据和

数据支持.

2　 材料与方法(Materials and methods)

2. 1　 氢基质生物膜反应器

本研究所用装置为连续搅拌式氢基质生物膜

反应器(CS-MBfR),具体如图 1 所示. 反应器主体由

有机玻璃筒体、磁力搅拌装置、进出水及供氢管路

系统组成. 反应器底部和上部分别设置进水口和出

水口. 进水通过蠕动泵从底部进水口泵入,出水通

过上部出水口靠重力流出反应器. 出水管线上设置

气体取样口,目的是收集出水中逸出的氢气. 有机

玻璃筒体内含两束中空纤维膜组件,分别固定在筒

体的两个末端,作为生物膜的附着载体和氢气扩散

装置. 底部的磁力搅拌装置能产生足够的蜗旋剪切

力,使反应器中的液体保持混合均匀的状态. 反应

器膜组件采用的中空纤维膜为疏水性 PVC 材质,具
有微小膜孔和较大的比表面积. 反应器的物理特征

参数见表 1.

图 1　 连续搅拌式氢基质生物膜反应器示意图

Fig. 1　 Schematic diagram of the lab-scale CS-MBfR
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表 1　 氢基质生物膜反应器的物理特征参数

Table 1　 Physical characteristics of the MBfR system

参数 单位 数值

反应器高 cm 24

反应器内径 cm 7

中空纤维膜根数 根 132

膜内径 cm 0. 085

膜外径 cm 0. 15

膜表面积 cm2 990

比表面积 m - 2 113. 1

空隙率 95. 8%

进水流量 mL·min - 1 2

反应器有效容积 cm3 625

水力停留时间 h 5. 2

2. 2　 模拟配水

实验用水为人工配水,其中以 NaHCO3 为无机

碳源,NaNO3为无机氮源,同时含有营养元素以满足

微生物生长代谢. 模拟配水具体成分及浓度见表2.

表 2　 模拟配水营养成分

Table 2　 Composition of the feed medium

大量元素
浓度

/ (mg·L - 1)
微量元素

浓度

/ (mg·L - 1)

NaNO3 6 ZnSO4·7H2O 0. 013
KH2PO4 128 H3BO3 0. 038
MgSO4·7H2O 200 CuCl2·2H2O 0. 001
FeSO4·7H2O 1 Na2MoO4·2H2O 0. 004
NaHCO3 80 MnCl2·4H2O 0. 004
Na2HPO4 434 CoCl2·6H2O 0. 025
CaCl2·2H2O 1 NiCl2·6H2O 0. 001

Na2SeO3 0. 004

当进行正式实验时,添加目标污染物质来模拟特种

污染水样. 模拟实验用水贮存在 10 L 的棕色玻璃瓶

中,进水前通入氮气以去除进水中的溶解氧. 模拟

进水中的 KH2PO4 + Na2HPO4作为缓冲介质,以保持

进水 pH 值在 7. 2 左右,并防止还原过程中 pH 值过

度升高.
2. 3　 MBfR 启动与驯化

反应器中接种污泥为取自实验室另一处理硝

酸盐(NO -
3 -N)废水的氢基质生物膜反应器膜表面

的生物膜(Xia et al. , 2009). 收集的生物膜与无菌

水混合后,高速离心 10 min(7000 g,4 ℃),经悬浮

分离后接种至反应器中开始挂膜. 保持氢气压力

0． 04 MPa,进水 NO -
3 -N 浓度 5 mg·L - 1(以 N 计),进

水流量 1. 2 mL·min - 1,以培养生物膜. 经过一段时

间驯化后,反硝化速率稳定且出水 NO -
3 -N 浓度为

零,膜组件外表面聚集一层黄褐色的生物固体,此
时认为反应器挂膜完成.
2. 4　 MBfR 还原降解 p-CNB 的运行条件

反应器挂膜后,进水流量调成 2. 0 mL·min - 1,
正式进入 p-CNB 还原降解阶段. 进水中添加 p-CNB
的浓度为 500 μg·L - 1,NO -

3 -N 浓度为 5 mg·L - 1,pH
为 7. 2,维持氢气压力为 0. 04 MPa. 当 p-CNB 还原

速率达到稳定后,提高进水 p-CNB 浓度至 2000
μg·L - 1,其它运行参数不变. 当 p-CNB 还原和反硝

化速率再次达到稳定状态,分别在不同阶段提高进

水 NO -
3 -N 浓度至 20 mg·L - 1和添加硫酸盐(SO2 -

4 ,
50 mg·L - 1),以此考察 NO -

3 -N 和 SO2 -
4 对 p-CNB 还

原的影响. 各运行阶段的条件及参数见表 3.

表 3　 MBfR 还原降解 p-CNB 的实验运行条件

Table 3　 Experimental conditions of p-CNB degradation in the MBfR

时间
/ d

进水 p-CNB
/ (μg·L - 1)

进水 NO -
3 -N

/ (mg·L - 1)
进水 SO2 -

4

/ (mg·L - 1)
氢气压力

/ MPa

1 ~ 30 500 5 0. 04

31 ~ 75 2000 5 0. 04

76 ~ 110 2000 20 0. 04

111 ~ 140 2000 20 50 0. 04

2. 5　 分析方法

水样中 NO -
3 -N、NO -

2 -N、SO2 -
4 和 Cl - 浓度采用

离子色谱法测定(戴安 ICS-1000,AS-19 分析柱). 溶
解性硫化物(S2 - )采用对氨基二甲基苯胺分光光度

法检测. 对氯硝基苯(p-CNB)、对氯苯胺(p-CAN)和

苯胺( AN) 均通过高效液相色谱法测定 ( HPLC,
Agilent 1200). HPLC 测定参数如下,分析柱:Polaris
C18(5 μm,4. 6 mm × 250 mm,25 ℃);流动相:乙
腈 /水 = 60 / 40(V / V);流速:1. 0 mL·min - 1;检测器:
紫外检测(254 nm). HPLC 对 p-CNB、p-CAN 和 AN
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的检测限分别为 16. 8、11. 3 和 27. 4 μg·L - 1 . 出水中

溶解性氢气浓度根据顶空法和亨利系数间接测定

(Tchobanoglous et al. , 1991). 采集 5 mL 水样密封

至已用氮气排空的 20 mL 血清瓶中,上机测试前手

动轻摇 2 min 让液体中溶解的氢气释放至顶空中.
顶空中的氢气体积浓度采用气相色谱-质谱联用仪

(Shimadazu GC 14-B)测定.

3　 结果与讨论(Results and discussion)

3. 1　 反应器内自养微生物对 p-CNB 的还原降解

经过反应器初期挂膜后,正式进入 p-CNB 还原

降解实验阶段(共运行 140 d),具体实验结果见图

2. 运行初期,反应器进水 p-CNB 浓度为 500 μg·L - 1

(表面负荷 0. 015 g·m -2·d -1 ),NO -
3 -N 浓度为 5

mg·L -1,氢气压力为 0. 04 MPa. 由于反应器反硝化效

果良好,出水中 NO -
3 -N 无法检出,同时也无NO -

2 -N积

累. p-CNB 被投加至进水后迅速降解,3 d 内p-CNB
浓度降低至 100 μg·L - 1 以下. 随运行时间延长,
p-CNB不断被生物降解,出水浓度持续降低,至 30 d
时 p-CNB 浓度为 21 μg·L - 1,去除率高达 95． 8% (去
除通量为 0. 014 g·m - 2·d - 1). 伴随着p-CNB浓度降

低,出水中不断检测出 p-CAN 存在,且出水 p-CAN
浓度呈先升高后降低的趋势(第 10 d 时为最高 111

μg·L - 1),结果表明,p-CNB 已被微生物还原生成

p-CAN. 从第 10 d 起,出水 p-CAN 浓度不断降低,且
出水 AN 浓度明显地增加,结果证实p-CAN的降解产

物为 AN. 经过 30 d 的运行,反应器对 p-CNB 还原降

解速率达到稳定状态.
为进一步考察 p-CNB 表面负荷对反应器降解

性能的影响,第 31 d 时提高进水 p-CNB 浓度至

2000 μg·L - 1 (表面负荷 0. 058 g·m - 2·d - 1). 从图 2
可以看出,提高进水负荷之后,p-CNB 仍有较大的还

原速率,经过 3 d 的运行,至 34 d 时出水 p-CNB 浓

度降低至 371 μg·L - 1,此时出水 p-CAN 和 AN 浓度

分别为 245 μg·L - 1和 61 μg·L - 1 . 随着反应器运行,
出水 p-CAN 和 AN 浓度呈现与前一阶段相似的变化

趋势,但 p-CAN 和 AN 浓度增加或降低的幅度更大,
可能与进水 p-CNB 浓度明显升高有关. 运行至 75 d
时,反应器出水 p-CNB 浓度逐步稳定至 63 μg·L - 1

(去除通量 0. 056 g·m - 2·d - 1,去除率 96. 9% ),还原

速率为 8. 91 g·m - 3·d - 1,高于第 30 d 时的还原速率

2. 20 g·m - 3·d - 1,说明反应器对 2000 μg·L - 1 的

p-CNB仍有较好的降解性能. 上述结果表明,在给定

的运行条件下, 提高进水 p-CNB 负荷至 0. 058
g·m - 2·d - 1对反应器的运行性能并无明显影响,也说

明反应器对较高浓度 p-CNB 有一定的去除潜力.

图 2　 反应器出水中 NO -
3 -N、NO -

2 -N、SO2 -
4 、S2 - 、p-CNB、p-CAN、AN 和 Cl - 的浓度变化

Fig. 2　 Effluent concentrations of NO -
3 -N, NO -

2 -N, SO2 -
4 , S2 - , p-CNB, p-CAN, AN and Cl - in the MBfR

7932



环　 　 境　 　 科　 　 学　 　 学　 　 报 32 卷

　 　 第 76 d 时,进水 NO -
3 -N 浓度由 5 mg·L - 1增加

至 20 mg·L - 1,其它运行条件与前一阶段保持一致.
从图 3 可以看出,NO -

3 -N 投加以后被迅速转化成

NO -
2 -N,并伴随有 NO -

2 -N 的积累过程. 本阶段运行

后期,出水 NO -
3 -N 浓度基本降低至 2 mg·L - 1以下,

且 NO -
2 -N 浓度无法检出. 提高进水 NO -

3 -N 浓度,出
水 p-CNB 浓度有一上升趋势(由 125 μg·L - 1增大至

353 μg·L - 1),表明 NO -
3 -N 浓度增加对 p-CNB 还原

成 p-CAN 有抑制作用. 还可以看出,出水 p-CAN 浓

度持续上升,继而表明 p-CAN 降解速率亦受到

NO -
3 -N 的影响. 出水 Cl - 和 AN 浓度的变化趋势也

间接表明 p-CAN 的还原降解受到 NO -
3 -N 抑制. 第

111 d 时,进水中投加 50 mg·L - 1的 SO2 -
4 ,NO -

3 -N 浓

度仍保持 20 mg·L - 1,其它运行条件不变. 可以看

出,投加 SO2 -
4 之后,p-CNB、p-CAN 和 AN 的变化趋

势与增大进水 NO -
3 -N 浓度时的变化趋势相似. 值得

注意的是,NO -
3 -N 和 SO2 -

4 的双重抑制对 p-CAN 还

原成 AN 的影响更加明显,即 p-CAN 浓度持续上升

和 AN 浓度进一步降低,而对 p-CNB 还原成 p-CAN
的影响相对平缓. 综上所述,NO -

3 -N 和 SO2 -
4 的还原

对 p-CNB 还原降解具有抑制作用.
3. 2　 p-CNB 的生物转化机理

当 p-CNB 投加至反应器进水中以后,自养微生

物利用氢气(电子供体)和 p-CNB(电子受体)进行

呼吸作用,使 p-CNB 被逐步生物还原成 AN(图 3).
实验进行中,p-CAN 作为中间产物被检测出揭示了

苯环上的硝基还原是 p-CNB 还原转化过程中的第

一步反应. p-CAN 进一步通过对位还原脱氯的途径

使苯环上的氯原子被取代,生成终产物 AN 并释放

出 Cl - . 出水中检测到 AN 和 Cl - 的存在,则证明

p-CAN的还原脱氯反应在硝基还原后进行. 可以得

出结论,MBfR 生物膜中的 p-CNB 生物还原包括硝

基还原和还原脱氯两种转化途径(图 3). p-CNB 苯

环上的硝基和氯原子具有的吸电子特性导致 p-CNB
在好氧条件下很难被降解,因此,厌氧或还原条件

下对 p-CNB 的生物转化是一种可行的去除途径

(Wu et al. , 2006). 早期关于氯代硝基苯类化合物

的生物降解研究指出,硝基还原和还原脱氯产生易

生物降解和低毒性的苯胺类是氯代硝基苯生物转

化或 矿 化 的 重 要 途 径 ( Heijman et al. , 1993;
Katsivela et al. , 1999; Susarla et al. , 1996). 本研究

表明,p-CNB 生物转化成 AN 这一结论与前期报道

的结果相一致. 虽然 p-CNB 生物转化产物 p-CAN 和

AN 仍具有一定毒性,但相对于 p-CNB 毒性已经大

大减低(Weisburger et al. , 1978). 因此,p-CNB 的还

原转化途径不仅达到脱毒(减低毒性)的目的,且能

提高 p-CNB 的可生化降解性.

图 3　 对氯硝基苯的生物转化途径

Fig. 3　 The proposed biotransformation pathway of p-CNB

3. 3　 硝酸盐和硫酸盐对 p-CNB 还原影响分析

NO -
3 和 SO2 -

4 是地下水或地表水中常见的氧化

性污染物(电子受体). 在厌氧或还原条件下,当有

氢气作为电子供体时,自养微生物能利用 NO -
3 和

SO2 -
4 进行反硝化和 SO2 -

4 还原作用,因此,NO -
3 和

SO2 -
4 被认为是还原过程中潜在的电子供体竞争者

(Nerenberg et al. , 2004). 也有研究表明,反硝化和

SO2 -
4 还原过程中产生的中间产物(如 NO2

- 、N2O、
S2 - 、HS - )对氯代有机物的还原脱氯作用有抑制效

应(Nelson et al. , 2010; Tas et al. , 2008;2010). 由
于 NO -

3 和 SO2 -
4 是 p-CNB 生物还原降解的潜在抑

制因子,因此,有必要进一步考察 NO -
3 和 SO2 -

4 对

p-CNB 还原产生的影响.
如图 2 所 示, 进 水 NO -

3 -N 浓 度 提 高 至 20
mg·L - 1以后,出水 p-CNB 浓度有明显的上升(76 ~
80 d),去除通量由 0. 054 g·m - 2·d - 1 降低至 0. 048
g·m - 2·d - 1,去除率由 93. 8%降低至 82. 4% . 而整个

阶段(76 ~ 110 d),出水 p-CAN 浓度有明显的上升

趋势,出水 AN 浓度也持续降低. 通过测定增加

NO -
3 -N 浓度前后 5 d 出水氢气浓度发现,71 ~ 81 d

出水中氢气浓度由 125 μg·L - 1 降低至 56 μg·L - 1

(图 4a). 由此可见,由于反硝化作用增强,氢气消耗

量相应增加,导致液相中氢气可利用率限制水平升

高,致使反硝化对 p-CNB 还原产生电子供体竞争性

抑制. 反硝化过程中产生的中间产物积累可能对还

原脱氯微生物产生毒性作用. Nelson 等(2010)研究

发现,当液相中 N2O 浓度高于 4. 4 mg·L - 1时对四氯

乙烯( PCE) 还原脱氯作用有明显地抑制. Tas 和

Pavlostathis(2008)报道指出,五氯胺(PCA)的序列

还原脱氯受到 50 mg·L - 1的 NO -
3 -N 抑制,同时伴随

有明显的 NO -
2 -N 积累过程. 本实验中,NO -

2 -N 积累
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过程中 p-CAN 浓度升高速率较快;而 NO -
2 -N 被完

全降解之后,p-CAN 浓度变化趋于平缓甚至降低. 综
上所述,NO -

3 -N 对 p-CNB 生物还原的影响包含两种

机制,即电子供体的竞争性抑制和反硝化中间产物

的毒性效应.
SO2 -

4 还原对 p-CNB 还原可能产生类似于反硝

化抑制效应的影响. 从图 2 可以看出,投加 SO2 -
4 之

后,p-CNB 浓度有一短暂的上升过程,p-CAN 浓度持

续升高,且 AN 浓度继续降低. 出水中氢气浓度由未

投加 SO2 -
4 时的 46 μg·L - 1降低至第 120 d 时的 23

μg·L - 1(投加 SO2 -
4 后 10 d),具体如图 4b 所示. 由

此说明,进水中 SO2 -
4 还原消耗的氢气量增大导致

出水氢气浓度降低,继而对 p-CNB 还原产生电子供

体的竞争. SO2 -
4 还原产物 S2 - 的出水浓度也随反应

器运行时间延长而增加,至反应结束时浓度为 1. 59
mg·L - 1 . S2 - 浓度的升高或积累对还原脱氯也有一

定的抑制影响 ( Nelson et al. , 2010). 本研究中,
p-CAN还原成 AN 的速率明显降低则揭示了 SO2 -

4

还原不仅消耗更多的氢气而且还原产物对还原脱

氯微生物产生毒性.

图 4　 进水 NO -
3 -N 浓度增加前后(a)和投加 SO2 -

4 后(b)出水

中溶解性氢气的浓度变化趋势

Fig. 4　 Change of the effluent H2 concentrations ( a) before and

after increasing NO -
3 -N concentration, and (b) after adding

SO2 -
4 in the influent

3. 4　 生物膜利用氢气通量分析

微生物利用氢气化为电子供体还原氧化性污

染物(电子受体)的过程实质是生物膜中电子转移

的过程. 计算生物膜利用氢气时电子转移的当量通

量可以更准确地分析污染物对氢气的利用及它们

相互之间的竞争关系,其计算方法为用污染物的去

除通量除以底物电子换算因子 ( Chung et al. ,
2007). 底物电子换算因子的概念是单位电子能够

还原的目标污染物的质量,其计算方法为污染物的

相对分子量除以电子转移数量(化合价之差). 去除

通量反映了污染物的直接还原能力,其数值在很大

程度上受到污染物本身相对分子量的影响,而除以

换算因子的目的在于消除这一影响,使得当量电子

通量这一概念能够更加真实客观地反应出各种污

染物的电子竞争能力. 当量电子通量(Eeq)的计算公

式如下:

Eeq = J
EWs

=
Q × (Si - Se)

A × EWs
(1)

式中,Eeq为当量电子通量(e·m - 2·d - 1),J 为生物膜

中电子受体的去除通量(g·m - 2·d - 1),Q 为进水流量

(m3·d - 1),Si和 Se分别为电子受体的进、出水浓度

(g·m - 3),A 为生物膜表面积(m2),EWs为底物电子

换算因子. 根据电子受体的完全反应,各电子受体

的 EWs分别为:26. 3 g·e - 1 ( p-CNB)、63. 8 g·e - 1

(p-CAN)、2. 8 g·e - 1(NO -
3 -N)和 12 g·e - 1(SO2 -

4 ).
表4 列出了四个阶段最后3 d 的 p-CNB、NO -

3 -N和
SO2 -

4 还原过程中的平均当量电子通量及其分配情

况. 从表中可以看出,NO -
3 -N 还原成 N2消耗了绝大

多数的电子(80. 76% ~ 98. 67% ),SO2 -
4 还原次之

(18. 16% ),且两者共占总电子通量的 99% 以上

(138 ~ 140 d),而 p-CNB 还原成 p-CAN 和 p-CAN
还原脱氯成 AN 的过程消耗的电子均很低(远远小

于 NO -
3 -N 或 SO2 -

4 ). 结果表明,生物膜中氢气的消

耗量很大程度上取决于反硝化和 SO2 -
4 还原,而不

取决于 p-CNB 还原. 由此可见,生物膜中反硝化和

SO2 -
4 还原对电子供体的竞争能力强于 p-CNB 还原,

尤其反硝化竞争能力更强. 此结果进一步解释了提

高进水 NO -
3 -N 和 SO2 -

4 浓度会导致出水氢气浓度

的降低,以及出水中 p-CNB 和 p-CAN 浓度的明显升

高(图 2). Chung 和 Rittmann (2007) 及 Chung 等

(2008)利用 MBfR 生物降解三氯甲烷(CF)和亚硝

基二甲基苯胺 ( NDMA) 实验中均发现反硝化和

SO2 -
4 还原共占有大多数的电子通量分配,分别达到
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89. 1% ~98. 5%和 99. 4% ~ 99. 8% ,对目标污染物

的还原有较大的影响. 通过比较,在同一反应体系

且氢气可利用率受限制的情况下,水中共存的

NO -
3 -N 和 SO2 -

4 对 p-CNB 的竞争性影响必须关注.

因此,在实际应用过程中,为了保证较高的去除效

果,除降低进水负荷外,保证氢气的供应量充足(氢
气压力合理)也是一重要措施.

表 4　 生物膜中 p-CNB、p-CAN、NO -
3 -N 和 SO2 -

4 还原消耗的当量电子通量及其分配

Table 4　 Electron-equivalent fluxes and distributions of p-CNB, p-CAN, NO -
3 -N, and SO2 -

4 reductions in the biofilm

时间 / d
当量电子通量 / (e·m - 2·d - 1)

p-CNB p-CAN NO -
3 -N SO2 -

4

电子通量分配

p-CNB p-CAN NO -
3 -N SO2 -

4

28 ~ 30 0. 0005 0. 0002 0. 0512 1. 02% 0. 31% 98. 67%

73 ~ 75 0. 0021 0. 0007 0. 0509 3. 98% 1. 25% 94. 78%

108 ~ 110 0. 0021 0. 0005 0. 1905 1. 09% 0. 28% 98. 63%

138 ~ 140 0. 0021 0. 0005 0. 1921 0. 0432 0. 87% 0. 21% 80. 76% 18. 16%

4　 结论(Conclusions)

1)MBfR 生物膜中氢基质自养微生物能够利用

氢气为电子供体有效还原降解水中的 p-CNB.
p-CNB经过硝基还原生成中间产物 p-CAN,再通过

还原脱氯作用生成 AN. 通过微生物的逐步还原转

化达到对 p-CNB 降解或毒性降低的目的.
2)MBfR 对 p-CNB 有较大的去除潜力,当进水

p-CNB 浓度为 500 μg·L - 1和 2000 μg·L - 1时,均有

较高的去除率和去除通量,其中,稳定阶段的去除

率和去除通量最高达到 96. 9%和 0. 056 g·m - 2·d - 1 .
3)水中共存的 NO -

3 -N 和 SO2 -
4 将对 p-CNB 生

物还原产生抑制效应. 反硝化和 SO2 -
4 还原消耗更

多的氢气导致对 p-CNB 还原产生电子供体的竞争

性抑制. 此外,反硝化和 SO2 -
4 还原产物对还原脱氯

微生物有毒性,继而抑制 p-CAN 脱氯生成 AN 的

过程.
4)电子通量分析表明,反硝化和 SO2 -

4 还原占

有大多数的当量电子通量. 污染物的还原情况与其

在电子竞争中的优势相关,与电子供体量紧密相关

的氢气压力将成为 MBfR 的重要参数之一.
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