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摘　要　铁自养反硝化技术在低碳氮比废水处理中具有安全性高、成本低廉等优势，但目前对其反硝化过程机

理，特别是其中生物与化学作用的关系仍缺乏清晰认识。为此，以铁自养反硝化系统为研究对象，结合反应动

力学，分析不同阶段活性污泥自养反硝化过程中生物和化学作用变化规律，以期探究该过程的脱氮机制。结果

表明，铁自养反硝化过程脱氮效率和速率分别可达 (87.0±1.8)%和 0.12 kg·(m3·d)−1。铁自养条件下，未经驯化的

活性污泥在反硝化过程中，Fe(Ⅱ)氧化由化学作用主导， -N还原由生物作用主导，且生物过程由自养反硝

化和以胞外聚合物为底物的异养反硝化共同作用；经驯化培养，Fe(II)氧化的生物作用增强，与 -N还原均

由生物作用主导。以上研究结果可为铁自养反硝化脱氮技术的发展提供参考。
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大量工农业废水和生活污水的排放会致使自然水体氮素污染加剧，引发水体富营养化、城市

黑臭水体等重大环境问题 [1]。生物脱氮技术因为具有环境友好、适用范围广、废水达标排放可靠性

强的优点，已成为当前水中含氮污染物处理应用最广泛的方法 [2]。传统生物脱氮过程中 (A2O工

艺)，氨氮首先在好氧硝化微生物作用下被氧化为亚硝氮与硝态氮；在缺氧段，反硝化微生物通过

代谢有机碳源最终实现亚硝氮与硝氮向氮气的转化。反硝化过程需充足的有机物作为电子供体以

满足氮氧化物的还原要求，为获得较好的脱氮效果，废水 C/N比需达到 3~5[3]。我国实施的“控源

减排”政策有效控制了水中有机污染，这也使废水中 C/N比大幅降低，造成反硝化微生物电子供体

缺乏问题，因此，需要外加大量碳源 (甲醇、乙酸等)以维持反硝化作用。然而，外加碳源不仅极

大地增加了运行成本，也容易造成二次污染。

近年来，以无机电子供体如氢、硫、铁为底物的自养反硝化技术收到越来越多的关注。该技

术的优势在于避免出水有机碳残留、降低污泥产量，因此，被视为异养反硝化的有效替代方
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案 [4-5]。其中，氢自养反硝化产物清洁、产能高，但由于氢气在水中传质效率低，与空气形成的混

合物易燃易爆，因此，难以大规模推广使用 [6]。以硫化氢、硫单质、硫代硫酸根等低价硫作为电子

供体的硫自养反硝化技术有效避免了氢自养反硝化技术安全性问题，可实现高效反硝化过程 [7-8]，

然而，其仍存在硫酸根过量排放，对生态系统及人类健康造成潜在风险。与氢和硫自养反硝化相

比，铁自养反硝化技术具有原料安全易得、价格低廉，且可协同去除磷、砷等污染物的特点，具

有广阔的应用前景 [9-12]。1996年，STRAUB等 [13] 首次分离得到厌氧铁氧化反硝化 (anaerobic iron-
oxidizing denitrification)细菌，其能够在无有机碳源条件下氧化 Fe(Ⅱ)并将释放的电子用于硝酸盐还

原为氮气 (式 (1))。1998年，NIELSEN等 [14] 报道了活性污泥体系中存在铁氧化反硝化过程，预示了

以活性污泥作为接种物实现铁自养反硝化的可行性。近年来，以活性污泥接种的铁自养反硝化反

应器脱氮速率可达 0.07~0.33 kg·(m3·d)−1[1, 4-5]，并且，通过定期补充异养反硝化污泥或含铁污泥 [15-16]，

反应器能够实现长期稳定的脱氮效果。虽然铁自养反硝化工艺的性能已被广泛研究，但是由于缺

乏对铁自养反硝化过程内在机理的了解，使得该过程中产生的如细胞结壳、释放温室气体 N2O、

亚硝氮积累等问题，仍难以得到解释和解决。因此，探究铁自养反硝化的机理过程，有利于完善

和发展该类型的脱氮工艺，进一步解决水环境中氮素污染问题。

10Fe
(
Ⅱ
)
+2NO−3+24H2O→ 10Fe(OH)3+N2+18H+ (1)

在很长一段时期内，铁氧化反硝化过程被视作完全生物过程 [4, 17]。然而，硝氮还原过程所产生

的活性中间产物 (如亚硝氮等)能通过化学作用直接氧化 Fe(Ⅱ)(式 (2))。例如，异养硝酸盐还原菌

Klebsiella mobilis 虽然没有氧化 Fe(Ⅱ)的能力，但在还原硝酸盐时，中间产物能够导致 Fe(Ⅱ)的化

学氧化[18]。因此，铁氧化反硝化过程中，Fe(Ⅱ)的化学氧化和生物氧化作用可能同步发生，各物质

的动态变化也使得两种作用紧密联系，难以区分。目前，通过氮同位素分馏 [19]、次生矿物表征 [19]、

铁氮消耗比例 [4] 和中间产物鉴定 [17] 等方式，铁氧化反硝化过程中生物和化学作用的共存已被间接

证实。由于生物和化学作用的铁壳生成位点 [19]、氮还原产物 [17] 等存在差异，从而对铁氧化反硝化

体系的稳定性产生巨大影响，因此，揭示该过程中生物和化学作用的变化规律有利于构建更稳固

的铁氧化反硝化体系。然而，目前对于铁自养反硝化过程究竟是化学作用还是生物作用起主导仍

存在争议。近年来，大量研究均以纯菌为研究对象对铁自养反硝化过程的生物和化学作用进行机

理探究，利用动力学模型，区分了纯培养体系中生物和化学作用的相互关系[20-21]。然而，对纯菌体

系的研究并不能反映实际情况中铁自养反硝化过程的表现。对于活性污泥体系，由于其条件更为

复杂，且 Fe(Ⅱ)对不同铁自养微生物反硝化过程的影响存在差异，故采用动力学模型探究活性污

泥铁自养反硝化体系的生物化学作用有利于深入了解其反硝化过程中的内在机理和 Fe(Ⅱ)所发挥

的作用，衡量铁自养反硝化活性污泥的驯化进程。此外，由于混合培养体系中自养与异养微生物

共存，可能存在异养微生物利用微生物代谢产物[22]，如胞外聚合物 (extracellular polymeric substances,
EPS)，进行异养反硝化 [15, 23]。EPS是由微生物产生的一种高分子聚合物，在饥饿环境中能够分解为

小分子可溶性微生物产物 (soluble microbial products, SMP)[24]，从而为微生物提供碳源和能量。因

此，将基质浓度变化与动力学模型相结合，有助于研究和区分铁氧化反硝化过程中的生化过程，

了解其内在机理。

4Fe
(
Ⅱ
)
+2NO−2+9H2O→ 4Fe(OH)3+N2O+6H+ (2)

NO−2

本研究以铁自养反硝化污泥为研究对象，分析污泥驯化培养过程中脱氮性能及各项指标的变

化；利用批次实验，结合反应动力学模型，定量对比接种污泥与驯化污泥在铁氧化反硝化过程中

Fe(Ⅱ)氧化和 -N还原的生物和化学作用相对贡献，解析该过程涉及的亚铁氧化机制，为铁自养

反硝化和混合营养反硝化技术的发展提供参考。 
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1    材料与方法
 

1.1    活性污泥的接种与驯化

实验中采用有机玻璃柱状升流式反应器，直径 8 cm，高 14.5 cm，有效容积 1 L。接种污泥取

自合肥市望塘污水处理厂回流段，接种量为 700 mL，混合液悬浮固体质量浓度 (mixed liquor
suspended solid, MLSS)与混合液悬浮挥发性固体质量浓度 (mixed liquor volatile suspended volatile solid,
MLVSS)分别为 12 310 mg·L−1 和 5 230 mg·L−1。水力停留时间设置为 8 h，溶解氧控制在 0.25 mg·L−1

以下，每隔 1 d测定进水和出水中铁、氮、磷质量浓度及 pH。实验进水采用人工配水，各物质含

NO−3
PO3−

4

量 参 照 以 往 报 道 [4]， 包 括 0.2  g·L−1  NaHCO3、

0.025 g·L−1 KH2PO4、0.025 g·L−1 MgSO4、0.02 g·L−1

CaCl2、1 mL·L−1 微量元素，其中微量元素包括

14  mg·L−1  H3BO3、 190  mg·L−1  NiCl3·6H2O、 250
mg·L−1  CuSO4·5H2O、 990  mg·L−1  MnCl2·4H2O、

240  mg·L−1  CoCl2·6H2O、 220  mg·L−1  NaMoO4·
2H2O、 430  mg·L−1  ZnSO4·7H2O、 50  mg·L−1

NaWO4·2H2O。 -N和Fe(Ⅱ)以NaNO3 和FeSO4·
7H2O的形式按需投加， -P质量浓度约为

5.8 mg·L−1，各阶段基质质量浓度如表 1所示。 

1.2    批次实验

NO−3 NO−2
NO−3 NO−2 NO−3

NO−2

开展批次实验模拟铁自养反硝化体系中可能发生的生化过程。非生物组实验中不添加活性污

泥，包括 Fe(Ⅱ)+ -N、Fe(Ⅱ)+ -N；分别采用接种污泥和铁自养反硝化反应器中驯化污泥作为

添加污泥进行生物组实验，包括 -N+活性污泥、 -N+活性污泥、Fe(Ⅱ)+ -N+活性污泥、

Fe(Ⅱ)+ -N+活性污泥。所有批次实验均在丁基胶塞和铝盖密封的 100 mL厌氧血清瓶进行，并在

黑暗条件下培养，重复 3次。Fe(Ⅱ)和 N初始物质的量浓度分别为 4.8 mmol·L−1 和 2.4 mmol·L−1，所

有批次实验活性污泥的MLVSS为 300 mg·L−1，初始 pH为 7.0±0.1。

NO−3 NO−2

1)指标测定。污泥 MLSS和 MLVSS采用国家标准方法测定 [25]；所有水样经 0.45 μm滤膜过滤

后进行分析。采用水杨酸 -硫酸法测定 -N浓度；采用 N-(1-萘基 )-乙二胺光度法测定 -N浓

度。采用便携式溶氧仪 (HQ30d, HACH Co., USA)和台式 pH仪 (FE-28, MettlerToledo Inc., USA)测量

溶解氧浓度和 pH。EPS经热提法提取后，采用福林酚法测定蛋白质和腐殖酸浓度，采用苯酚-硫酸

法测定多糖浓度。

NO−3
NO−2 NO−2

2)反应动力学模拟。将铁氧化硝酸盐还原简化为以下过程 [20]：活性污泥通过生物作用将 -
N还原为 -N(式 (3))；产生的一部分 -N被活性污泥进一步生物还原 (式 (4))，另一部分与

Fe(Ⅱ)经化学反应生成气态氮产物 (式 (5))；活性污泥通过生物途径氧化 Fe(Ⅱ)(式 (6))。采用动力学

常数 k 表示反应过程中基质降解速率。

NO−3
kbio,1→NO−2 (3)

NO−2
kbio,2→N2O→N2 (4)

NO−2 +Fe
(
Ⅱ
) kchem→ N2O→N2 (5)

Fe
(
Ⅱ
) kbio,3→ Fe

(
Ⅲ
)

(6)

 

表 1    各阶段进水基质质量浓度

Table 1    Mass concentration of influent substances at
each stage

运行阶段
NO−3-N质量

浓度/(mg·L−1)
Fe(Ⅱ)质量

浓度/(mg·L−1)

Ⅰ(0~7 d) 50 0

Ⅱ(8~30 d) 50 280

Ⅲ(31~79 d) 50 560

Ⅳ(80~110 d) 50 840
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2    结果与讨论
 

2.1    铁自养反硝化反应器的启动与运行

NO−3
NO−3

NO−2 NO−3

NO−2
NO−3

NO−2
NO−3

NO−2 NO−2
NO−2

铁自养反硝化反应器运行过程中，进出水水质随时间的变化情况如图 1所示。整个运行过程

中，进水 -N质量浓度稳定在 50 mg·L−1 左右，进水 Fe(Ⅱ)质量浓度由 0 mg·L−1 逐步提升至

840 mg·L−1。在第 I阶段，初始 -N去除率达到 (29.1±1.8)%，随后逐渐降低；与此同时，出水中

出现 -N积累，在第 7天时最高质量浓度达到 2.7 mg·L−1 (图 1(a))。初期 -N去除可能归因于接

种污泥中异养反硝化细菌利用污泥残留可利用有机质 (包括微生物 EPS与 SMP)进行反硝化 [26]，随

着有机质含量减少，脱氮效率逐渐降低。第 7天时，无反硝化效果说明污泥中残余可利用有机质

被耗尽，异养反硝化过程停滞。 -N积累说明在此阶段，污泥残留有机质所能提供电子供体有

限，不足以维持全部氮还原过程。在第Ⅱ阶段，进水中添加 280 mg·L−1 Fe(Ⅱ)， -N去除率为

(37.6±15.6)%，出水 -N质量浓度逐渐降低。出水 Fe(Ⅱ)质量浓度为 (78.1±26.2) mg·L−1，Fe(Ⅱ)利
用率为 (78.6±11.8)% (图 1(c)~(d))。在此阶段出水 -N和 Fe(Ⅱ)质量浓度波动较大，反硝化性能不

稳定。与第 I阶段的 -N累积现象相比，第Ⅱ阶段 -N质量浓度呈完全相反的趋势，这可能归

因于 Fe(Ⅱ)与 -N间发生生物或化学反应。反应器运行的前 23 d内，出水中检测到氨氮，且最

高质量浓度达 20 mg·L−1。由于接种污泥中菌群种类丰富，在适应厌氧铁自养反硝化条件过程中，

大量异养及好氧细菌可能因无法适应实验条件而裂解，释放胞内有机氮并转化为氨氮，从而造成
 

图 1    铁自养反硝化反应器性能

Fig. 1    Performance of the iron-dependent autotrophic denitrification reactor
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NO−3 NO−3
NO−3

NO−3
NO−3

NO−3

NO−3

PO3−
4

PO3−
4

出水氨氮浓度升高 [3, 19]。第 23天后未在出水中检测到氨氮，预示着微生物自溶结束，有机氮的释

放达到平衡 [20]。在第Ⅲ阶段，出水 Fe(Ⅱ)浓度降低的同时 -N去除率上升， -N去除率和

Fe(Ⅱ)利用率分别为 (80.2±15.0)%和 (76.1±15.1)%。在第Ⅳ阶段，系统效能逐渐趋于稳定， -N去

除率和 Fe(Ⅱ)利用率分别为 (82.7±8.4)%和 (89.2±15.0)%， -N去除速率和 Fe(Ⅱ)利用速率分别为

0.12 kg·(m3·d)−1 和 2.16 kg·(m3·d)−1。与前 3个阶段相比，第Ⅳ阶段的 -N去除率分别增长了 53.6%、

45.1%和 2.5%， -N去除速率分别增长了 0.10、0.07和 0.03 kg·(m3·d)−1。此外，自添加 Fe(Ⅱ)起，

铁氮消耗比由 3.2增至 4.3，说明随驯化时间增长，体系对 Fe(Ⅱ)的利用率也在逐渐提升。当各阶

段进水 Fe(Ⅱ)浓度增大时，出水 -N质量浓度会在短期内提升 (图 1(a))，且对 Fe(Ⅱ)利用率降低

(图 1(c))。面对环境中 Fe(Ⅱ)浓度提升，系统内微生物群落结构亦发生相应变化，异养反硝化微生

物因碳源不足生长受到抑制，铁自养反硝化微生物的丰度可能逐渐上升，进而使反应器性能呈现

先降低后逐渐增强的趋势。此外，反应器运行过程中，进水 -P质量浓度保持在 5.8 mg·L−1 左

右。在第 I阶段，出水 -P质量浓度由 1.8 mg·L−1 提升至 5.8 mg·L−1，除磷效率逐渐降低直至为

0；自第Ⅱ阶段进水中加入 Fe(Ⅱ)起，出水中未再检测到磷。值得注意的是，第Ⅱ阶段的 Fe(Ⅱ)/N
消耗比约为 3.2，小于铁自养反硝化过程 Fe(Ⅱ)/N消耗理论比 5(式 (1))，因此，可能存在中间副产

物如 N2O的积累；随着培养时间和亚铁浓度的提升，第Ⅲ阶段和第Ⅳ阶段，Fe(Ⅱ)/N消耗比分别

为 3.5和 4.3，这意味着不同阶段的铁自养反硝化过程生物与化学作用可能存在差异。 

2.2    铁型自养反硝化过程机理分析

NO−3 NO−2 NO−3 NO−2

NO−3
NO−2

NO−3 NO−2
NO−3

NO−2
NO−2

1)活性污泥铁氧化反硝化过程生物作用动力学分析。由于不同阶段活性污泥的反硝化性能存

在差异，因此，分别采用接种污泥和铁自养反应器运行后期的驯化污泥进行生物组批次实验，以

探究不同阶段活性污泥的反硝化性能。接种污泥在铁自养条件下基质物质的量浓度的变化如图 2
所示，动力学常数与 Fe/N消耗比如表 2所示。无外加 Fe(Ⅱ)时，接种污泥生物脱氮效果显著，

-N和 -N分别在第 12天和第 9天被完全还原 (图 2(a)~(b))， -N和 -N的质量浓度变化

符合准一级动力学。与反应器初期脱氮效果相似，在未添加无机电子供体时，氮的去除可能是由

于接种污泥中残余有机物维持异养反硝化过程 [19]。外加 Fe(Ⅱ)时，14 d内 -N被完全还原，

Fe(Ⅱ)利用率为 62.0%  (图 2(c))。 7 d内 -N去除率为 80.2%， Fe(Ⅱ)利用率为 68.3%  (图 2(d))。
Fe(Ⅱ)氧 化 与 -N、 -N还 原 同 样 符 合 准 一 级 动 力 学 ， kbio,1、 kbio,2、 kbio,3 分 别 为 6.5×10−3、
1.0×10−2、4.9×10−3 h−1 (表 2)。接种污泥还原 -N过程中，由于有机电子供体存在，优先发生了异

养反硝化过程，铁自养反硝化过程受限，因此 Fe/N消耗比实际值 (1.25)远小于铁自养反硝化

Fe/N消耗比的理论值 (5)；而对于 -N还原，生物作用与化学作用共存，Fe/N消耗比实际值

(1.6)接近 Fe(Ⅱ)与 -N之间化学作用比值 (2)。
NO−3 NO−2

NO−3
NO−2

NO−3 NO−2
NO−2

铁自养反硝化驯化污泥在无外加 Fe(Ⅱ)时，对 -N和 -N几乎没有反硝化能力 (图 3(a)~
(b))，这说明体系中没有可供利用的无机或有机电子供体。当外加 Fe(Ⅱ)时， -N在 5 d内浓度

缓慢降低，硝氮去除率为 30.9%，Fe(Ⅱ)利用率为 90%(图 3(c))； -N在 5 d内的去除率为 62.0%，

Fe(Ⅱ)利用率为 95.9% (图 3(d))。与接种污泥相比，驯化污泥的脱氮效率低于接种污泥。由于驯化

污泥组在反应末期 Fe(Ⅱ)几乎被耗尽，因此，可能是 Fe(Ⅱ)供给不足导致。如表 2所示，驯化污

泥 -N与 -N还原的 Fe/N消耗比分别为 4.5和 2.6，远大于接种污泥。由于铁自养反硝化过程

中存在 -N与 Fe(Ⅱ)的化学作用，驯化污泥 Fe/N消耗比的增加预示着化学反应的减少，这有利

于减少温室气体 N2O的释放。驯化污泥在铁氧化反硝化过程中的基质降解速率也符合准一级动力

学，kbio,1、kbio,2、kbio,3 分别为 3.1×10−3、3.3×10−2、2.1×10−2 h−1。除硝氮还原速度低于接种污泥外，驯

化污泥对 Fe(Ⅱ)的利用效率大大提升，Fe(Ⅱ)氧化和亚硝氮还原速度均远大于接种污泥，此时硝氮

还原为亚硝氮成为脱氮的主要限速步骤 [1]。微生物群落演替导致的铁自养反硝化微生物的富集、异
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养微生物的衰亡，可能是促成这一结果的原因之一。

NO−3 NO−3

NO−3
NO−3 NO−2 NO−2

NO−2 NO−2
NO−2

2)活性污泥铁氧化反硝化过程化学作用动力学分析。铁自养反硝化过程中存在氮素与

Fe(Ⅱ)间化学氧化还原。在化学组批次实验中，当 -N与 Fe(Ⅱ)共存时， -N浓度无明显变

化，Fe(Ⅱ)的浓度由 5.2 mmol·L−1 略降至 5.0 mmol·L−1 (图 4(a))，体系中形成绿色絮凝沉淀。中性环

境下亚铁离子发生水解会形成灰绿色的氢氧化亚铁，这在一定程度上解释了 Fe(Ⅱ)浓度降低的原

因。 -N和 Fe(Ⅱ)的化学反应结果与以往的报道一致，即在中性条件且没有催化剂的条件下，

-N难以氧化 Fe(Ⅱ)[27]。当 -N与 Fe(Ⅱ)共存时， -N能够以较高的速率氧化 Fe(Ⅱ)  (图
4(b))，初始阶段 -N浓度迅速降低，而后速度减慢，前 4 d内，Fe(Ⅱ)和 -N的浓度分别由

4.3 mmol·L−1 和 2.7 mmol·L−1 降至 1.8 mmol·L−1 和 1.1 mmol·L−1。整个过程中 -N与 Fe(Ⅱ)化学反应

基质降解速率符合二级动力学方程，动力学常数为 2.9×10−3 mol·(L·h)−1。值得注意的是，在前 4 d

表 2    活性污泥铁氧化反硝化过程基质降解动力学常数

Table 2    Kinetic constants of substrate degradation during iron-oxidizing
denitrification process in activated sludge

污泥类型 基质种类 NO−3污泥+ /h−1 NO−3污泥+ +Fe(II)/h−1 NO−2污泥+ /h−1 NO−2污泥+ +Fe(II)/h−1

接种污泥

NO−3 NO−2-N/ -N 5.47×10−3 6.45×10−3 15.11×10−3 9.56×10−3

Fe — 4.94×10−3 — 7.22×10−3

Fe/N — 1.3 — 1.6

驯化污泥

NO−3-N 0 3.11×10−3 0 3.25×10−3

Fe — 2.05×10−3 — 7.33×10−3

Fe/N — 4.5 — 2.6

 

图 2    接种污泥批次实验

Fig. 2    Batch tests of seeding sludge

 

图 3    驯化污泥批次实验

Fig. 3    Batch tests of acclimated sludge
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NO−2
NO−2

NO−2
NO−2

NO−2

内 Fe(Ⅱ)/N消耗比仅为 1.6，然而体系最终 Fe(Ⅱ)/N消耗比为 2，与 -N与 Fe(Ⅱ)化学反应的计量

比相等 (式 (2))，因此，反应初期可能存在氮还原中间体。大量 -N消耗会导致 NO积累，如式

(7)~式 (9)所示 [26]，其中 -N先被还原为 NO，再被还原为 N2O。若前 4 d非生物组实验的最终产

物为 N2O，理论上需要更多 Fe(Ⅱ)提供电子，这说明在 -N还原为 N2O的过程中氮素中间体

(NO)未向 N2O转化，因此，减少了电子供体需求。在 4 d后， -N浓度较低，产生的 NO进一步

转化为 N2O，Fe/N消耗比增至 2，主要氮产物为 N2O。因此，不同阶段 Fe/N比可能影响化学反应产

物的种类。

Fe2++NO−2+H2O→ FeOOH+NO+H+ (7)

NO+Fe2++2H2O→ NO−+FeOOH+3H+ (8)

2NO−+2H+→ N2O+H2O (9)

NO−2

NO−2
NO−2

为探究不同 Fe/N比对化学反应产物的影响，通过改变 -N浓度将初始 Fe(Ⅱ)/N分别调整为

1∶1、 2∶1和 4∶1， 其 中 Fe(Ⅱ)的 浓 度 始 终 为 4.8  mmol·L−1。 4  d内 各 组 Fe(Ⅱ)/N消 耗 比 见 表 3，
当初始 Fe(Ⅱ)/N为 1∶1时，Fe(Ⅱ)/N消耗比为 1.1，随着初始 Fe(Ⅱ)/N比的增加，Fe/N消耗比分别

为 1.6和 2.1。根据物质守恒定律和电荷守恒定律推算 NO和 N2O产物的生成比例，结果如表 3所

示。当反应物浓度相等时，NO的产率比 N2O高 13倍。当初始 Fe(Ⅱ)/N比为 2时，NO/N2O比值为

1.2，产物中 NO与 N2O含量相当。当初始 Fe(Ⅱ)/N为 4时，NO/N2O的比例接近 0，N2O为主要产

物。基质的初始比例对产物有很大影响，Fe(Ⅱ)含量越高，Fe(Ⅱ)与 -N的氮还原产物更易由

NO向 N2O转化。因此，在自养反硝化体系中，当 -N的浓度低于 Fe(Ⅱ)浓度的 1/4时，化学作

用的产物为 N2O。

3)铁自养反硝化过程中生物与化学作用间

的相互关系。根据上述生物及化学批次实验结

果，在铁自养反硝化过程中，微生物参与的过

程 (式 (3)~(6))，基质降解速率均符合准一级动

力学，化学反应 (式 (5))基质降解速率符合二

级动力学。利用各级动力学常数计算铁自养反

硝化过程中生物和化学作用的相对贡献 [20](式
(10)~(13))，结果如图 5所示。对于接种污泥，

NO−2表 3    不同初始 Fe(II)/ -N 比下化学反应结果

NO−2

Table 3    Chemical reaction results at different
initial Fe(II)/  -N ratios

Fe(II)/N初始比 Fe(II)/N消耗比 NO/N2O生成比

1∶1 1.1 13

2∶1 1.6 1.2

4∶1 2.1 0

 

图 4    非生物组物质的量浓度变化

Fig. 4    Molarity change of abiotic group

 

   第 8 期 周可等：铁自养反硝化污泥富集培养过程中化学与生物作用的变化规律 2795    
环
境
工
程
学
报
版
权
所
有



NO−2 NO−2
NO−2
NO−2

Fe(Ⅱ)氧化主要由 -N的化学氧化作用主导，只有当 -N低于1.7 mmol·L−1 时，生物作用的贡

献率大于化学作用 (图 5(a))；对于 -N还原，接种污泥的生物还原起主导作用 (图 5(b))。对于铁

型自养反硝化污泥，Fe(Ⅱ)氧化与 -N还原均主要由生物作用完成 (图 5(c)和图 5(d))。

接种污泥与驯化污泥在铁自养条件下的反硝化过程中，Fe(Ⅱ)氧化的主导作用完全相反，体

系内微生物及可利用有机质的含量差异可能是导致这一结果的原因。对于 Fe(Ⅱ)氧化作用，接种

污泥中，自养、异养微生物共存且体系内存在剩余有机物。有研究 [17, 28-29] 表明，约 90%的硝酸盐

还原菌能够在 Fe(Ⅱ)和有机质共存条件下氧化 Fe(Ⅱ)，但是在没有任何有机质的条件下，仅少数细

菌能够进行铁氧化硝酸盐还原 [30-32]。接种污泥以 EPS为电子供体的异养反硝化过程与以 Fe(Ⅱ)为电

子供体的自养反硝化过程存在竞争，且自养反硝化细菌丰度较低。此外，EPS中多糖的存在也可

能对 Fe(Ⅱ)的化学氧化过程起促进作用 [33]。对于驯化污泥，其自养微生物在驯化过程中富集，而

异养微生物被淘汰，因此，主要以 Fe(Ⅱ)为电子供体，Fe(Ⅱ)氧化过程由生物作用主导。对于亚硝

氮还原过程，2种污泥的生物作用贡献率均占 50%以上。驯化污泥在富集培养过程中增强了对

Fe(Ⅱ)的生物利用能力，且无法在不含 Fe(Ⅱ)条件下通过异养反硝化实现亚硝氮还原 (图 3(b))。因

此，驯化污泥生物反硝化主要为自养过程。通过铁自养条件的驯化，有利于增强自养微生物对 Fe(Ⅱ)
的利用，从而提升铁氧化硝酸盐还原过程中的生物作用，减少亚铁与亚硝氮的化学作用占比。

虽然目前仍缺少生物作用氧化 Fe(Ⅱ)的直接酶证据，但铁氧化硝酸盐还原过程中生物、化学

作用的共存已在多个研究体系得到证实 [19]。近年来，有研究者采用模型方法对其生化作用进行了

区分。 JAMIESON等 [21] 认为，60%~75%的 Fe(Ⅱ)氧化通过生物酶促过程发生；LIU等的研究表

明，Fe(Ⅱ)氧化由化学作用主导 [20]。上述 2项研究采用的菌种不同，且前者所分析的铁氧化硝酸盐

还原过程体系中存在有机络合态亚铁，后者则采用纯自养体系，然而 2项研究中使用的模式菌株

均为兼养细菌，有机质的存在可能影响其生化过程。目前，对于混菌体系中生化作用的区分尚未

见报道，本研究以 2种活性污泥为研究对象，发现二者亚硝氮还原过程生化作用与以往报道类

似。对于接种污泥体系的亚铁氧化过程，得出的结论与 LIU等 [20] 的研究结论类似，这可能归因于

本文同样采用了纯自养培养体系；驯化污泥的生物作用较接种污泥大大提升，混养体系菌群丰

富，在驯化过程中筛选了优势菌群，且菌群间形成互作关系，这可能是生物作用氧化 Fe(Ⅱ)贡献

率提升的原因之一。

Nbio,Fe(II) =
kbio,3

kbio,3+ kchem[NO−2 ]
(10)

Nabi,Fe(II) =
kchem[NO−2 ]

kbio,3+ kchem[NO−2 ]
(11)

 

图 5    接种污泥/驯化污泥生物与化学作用相对贡献

Fig. 5    Relative contribution of biological and chemical process in seeding sludge and acclimated sludge
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Nbio,NO−2 =
kbio,2

kbio,2+ kchem
[
Fe
(
Ⅱ
)] (12)

Nabi,NO−2 =
kchem
[
Fe
(
Ⅱ
)]

kbio,2+ kchem
[
Fe
(
Ⅱ
)] (13)

Nbio,Fe(II) Nabi,Fe(II)

Nbio,NO−2 NO−2 Nabi,NO−2 NO−2
NO−2

式中： 为 Fe(Ⅱ)氧化过程中生物作用的相对贡献率； 为 Fe(Ⅱ)氧化过程中非生物作用

的相对贡献率； 为 还原过程中生物作用的相对贡献率； 为 还原过程中非生物作

用的相对贡献率；k 为反应动力学常数；[Fe(Ⅱ)]、[ ]为基质的物质的量浓度。 

2.3    接种污泥与驯化污泥脱氮过程差异分析

对于接种污泥和驯化污泥，除铁自养条件下反硝化过程的生化作用相对贡献存在差异外，在

缺乏外加电子供体时，二者的反硝化性能也截然不同。接种污泥在没有 Fe(Ⅱ)供给的条件下仍能

还原硝氮和亚硝氮 (图 2(a)~(b))，存在以有机质为底物的异养反硝化过程。此外，反应器外加亚铁

初期时铁氮消耗比 (3.2)高于铁氮化学反应理论比值 (2)，说明存在部分 Fe(Ⅱ)被铁自养微生物的生

物作用氧化。然而，驯化污泥在此条件下则对硝氮和亚硝氮均没有还原效果 (图 3(a)~(b))。由于接

种污泥中自养、异养微生物共存，而驯化污泥经自养条件长期培养，异养菌可能被淘汰且 EPS含

量降低。因此，接种污泥的生物反硝化过程应被进一步划分为自养反硝化和异养反硝化，驯化污

泥则仅存在自养反硝化过程。为验证这一推测的可能性，研究了接种污泥在无 Fe(Ⅱ)条件下反硝

化过程中 EPS含量的变化。如图 6所示，接种污泥在无外源 Fe(Ⅱ)提供的反硝化过程中，每克

MLVSS中 EPS含量总体呈降低趋势且与氮还原趋势一致。第 1天 2组实验中的总 EPS含量均呈上

升趋势，之后的 9 d内，EPS中蛋白质 (protein, PN)、多糖 (polysaccharide, PS)和腐殖酸 (humic acid,
HA)的质量分数逐渐降低，分别由 22.0 mg·g−1 和 27.2 mg·g−1 下降至 17.2 mg·g−1 和 16.2 mg·g−1。其

中，蛋白质含量最高且质量分数变化最为显著，而多糖和腐殖酸质量分数较低且无明显变化。因

此，推测 EPS能够被接种污泥用于异养反硝化过程，且主要被利用的物质为蛋白质。

分别提取接种污泥和驯化污泥的 EPS并测定其总有机碳 (total organic carbon, TOC)含量，结果

显示，接种污泥每克 MLVSS所含 EPS的 TOC值为 304.9 mg·g−1，为自养反硝化污泥 EPS的 30倍

(10.3 mg·g−1)。较高的 EPS含量可为接种污泥中的异养反硝化微生物提供充足的有机碳源，从而促

进反硝化过程的发生。而驯化污泥经自养条件下的长期驯化，不仅淘汰了部分异养和兼养微生

物，还减少了微生物胞外聚合物的产生，导致可利用有机质含量少，使得异养反硝化作用停滞。

因此，接种污泥中的反硝化过程可能由异养微生物起主导作用，而驯化污泥以自养微生物主导且

 

图 6    接种污泥反硝化过程 EPS 主要物质含量变化

Fig. 6    Concentration of main substances in EPS during denitrification in seeding sludge
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EPS含量较低，在没有 Fe(Ⅱ)存在时无法进行反硝化作用。

由于不同阶段活性污泥中微生物的种类与丰度可能存在差异，进而影响了铁自养反硝化性

能，因此，采用多种来源的接种污泥，增加微生物的组成和丰度，可能有助于提高铁自养反硝化

微生物的丰度，提升驯化效率和脱氮性能。通过分析混菌体系中微生物群落及其相互关系，有助

于进一步了解铁自养反硝化体系的过程机理。此外，由于铁自养反硝化已被证明具有较好的脱氮

性能，且能够同步去除多种污染物，产物具有二次利用价值，因此，未来还有必要通过生命周期

评价对其进行深入的经济分析与评价，为其应用于实际工程的可行性提供科学依据。 

3    结论

NO−2

1)经铁自养条件驯化后的活性污泥展现出较强的反硝化和亚铁利用能力。其硝氮去除率和硝

氮去除速率为 (87.0±1.8)%和 0.12  kg·(m3·d)−1，分别比未经驯化的活性污泥体系高出 53.6%和

0.10 kg·(m3·d)−1，且无 -N积累；其 Fe(Ⅱ)利用速率达到 2.16 kg·(m3·d)−1，比添加亚铁初期时高出

1.48 kg·(m3·d)−1。
NO−2

NO−2

2)在铁自养条件下，在接种污泥介导的反硝化过程中，Fe(Ⅱ)氧化由化学作用主导， -N还

原由生物作用主导；对于驯化污泥，经富集培养后其生物利用 Fe(Ⅱ)的能力显著增强，Fe(Ⅱ)氧化

和 -N还原均以生物作用为主导。与接种污泥相比，驯化污泥能够实现更高的 Fe(Ⅱ)利用率，

更完全的氮素还原，进而减少化学反硝化产物 N2O的释放。

3)接种污泥在铁自养条件下的生物反硝化作用可被进一步划分为异养反硝化和自养反硝化，

其中异养反硝化主要以 EPS中的蛋白质作为有机电子供体；驯化污泥的生物反硝化过程仅存在自

养反硝化作用。
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Abstract    Iron-dependent autotrophic denitrification technology has advantages of high safety and low cost in
treating wastewater with a low C/N ratio. However, till date, the denitrification mechanism of this technology,
especially  the  relationship  between  biological  and  chemical  process  remains  unclear.  To  unravel  such  a
relationship  and  explore  its  denitrification  mechanism,  this  work  adopted  reaction  kinetics  to  investigate  the
evolution of biological and chemical reactions in the acclimation of an autotrophic iron-dependent denitrifying
sludge at different stages. The results showed that the denitrification efficiency and rate of the autotrophic iron-
dependent  denitrifying  sludge  could  reach  (87.0±1.8)%  and  0.12  kg·(m3·d)−1,  respectively.  Under  the  iron-
dependent  autotrophic  condition,  the  Fe(Ⅱ)  oxidation  was  dominated  by  chemical  reaction  during  the
denitrification of the seeding activated sludge, while the  -N reduction was dominated by biological reaction,
and  the  biological  process  was  co-acted  by  autotrophic  denitrification  and  heterotrophic  denitrification  with
extracellular  polymer  substances  as  substrates.  For  the  acclimated  sludge,  the  biological  Fe(II)  oxidation  was
enhanced, and the  -N reduction was dominated by biological reaction. This work can provide a theoretical
basis for the development of iron-dependent autotrophic denitrification technology.
Keywords     iron-dependent  autotrophic  denitrification;  denitrification  performance;  reaction  kinetics;
biological and chemical process
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