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摘　要　为寻求一种高效去除高浓度含 Cd2+废水的方法，本研究以海藻酸钠为载体固定硫酸盐还原菌 (SRB)和
镍铁双金属纳米粒子 ,制备了高效去除 Cd2+的活性生物微球 (SSNF)，并通过对比不同的固定化材料来探讨其对废

水中高浓度 Cd2+的去除效果。通过改变镍 -铁添加量，pH，反应时间 ,初始 Cd2+浓度探讨了 SSNF去除 Cd2+的能

力，并结合吸附动力学探究了 SSNF对 Cd2+的去除过程及相关机制。结果表明，当镍 -铁添加量为 0.3 g、pH为

7、反应时间 5 d、Cd2+初始浓度为 400 mg·L−1 时，SSNF去除率可达到 100 %，吸附量为 103.86 mg·g−1。镍 -铁对

SRB去除 Cd2+具有明显的协同促进作用，且符合准二级动力学模型，以化学吸附作用为主，物理吸附为辅。离

子交换或共价电子作用可能是 SSNF吸附 Cd2+的主要机制。利用无菌生理盐水对活性生物微球进行洗涤，重复

使用 3次后，微球仍能保持较高的去除能力。该研究结果可为解决含有高浓度 Cd2+污染的废水问题提供技术

参考。
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据报道，全球每年释放到环境中的金属镉有 3.9×104 t [1,2]。镉作为毒性最强的重金属之一，具

有生物累积性和不可生物降解性，可引起癌症、骨变性、肺功能障碍和高血压 [3]。因此，找到一个

高效、彻底除去废水中 Cd2+的方法势在必行。

硫酸盐还原菌 (sulfate reducing bacteria，SRB)作为一种绿色环保的去除 Cd2+的有效方法，近年

来已受到广泛关注 [4]。SRB通过将硫酸盐还原为硫化物，硫化物可与重金属离子形成不溶性沉淀，

最终达到去除废水中 Cd2+的目的 [5-7]。董净等 [8,9] 通过从土壤中分离纯化出耐镉性较好的 SRB，对

40 mg·L−1 Cd2+的去除率可达到 75 %。SRB虽然对废水中 Cd2+具有较好去除效果，但存在固液相分

离困难、高浓度金属毒性等问题，使其受到限制[10]。

为了解决以上问题，近年来许多研究者通过将 SRB固定在合适的载体上 [11-14]，增加其比表面

积，提高物质表面的运输速率，同时保护微生物的酶活性，使得重金属对微生物的毒性减弱，最

终提高 SRB的生物稳定性且易于分离 [12-16]。海藻酸钠是一种从藻类中提取的天然多糖，由于其对

微生物的毒性低且价格低廉，所以经常用于 SRB的固定化技术中。此外，为进一步提高 SRB对

Cd2+的去除率，近年来多采用零价铁纳米粒子 (Fe0)修饰 SRB，并用于原位控制受污染的地下水 [15]。
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PEDRO等 [16] 使用零价铁纳米粒子 (Fe0)与 SRB复合后，其对 Cd2+的去除率可达到 99.8 %。ZHANG
等 [17] 使用聚乙烯醇，海藻酸钠固定 SRB和 Fe0 处理 49 mg·L−1 的 Cd2+，去除率可达到 99 %。通过以

上研究可发现，SRB与固定化材料的结合在处理低浓度的 Cd2+时均具有较好的去除能力。然而，

近年来工业废水中 Cd2+含量越来越高，很难实现完全去除废水中高浓度的 Cd2+。此外，传统的

Fe0 对 Cd2+具有较好的处理能力，但其表面易产生聚集行为且易氧化，从而降低其使用寿命。

基于以上研究成果，为寻求一种高效去除高浓度含 Cd2+废水的方法，本研究选用惰性金属镍

与 Fe0 偶联形成的双金属纳米粒子参与反应，因其具有良好的腐蚀稳定性，可增加 Fe0 催化反应活

性并有效降低 Fe0 的氧化，镍铁双金属纳米粒子通常与其他金属偶联以增加催化反应活性并有效降

低铁的氧化 [18]，所以，本研究构建了以海藻酸钠为载体固定镍-铁和 SRB活性生物微球 (SSNF)，探

讨了 SSNF对 Cd2+的吸附去除性能，考察了镍-铁添加量、pH、Cd2+初始浓度和吸附时间对 SSFN吸

附 Cd2+能力的影响，以期为处理高浓度 Cd2+污染废水提供参考。 

1    材料和方法
 

1.1    硫酸盐还原菌的培养

实验所用菌株为实验室筛选得到的 SRB，使用改良的 Postgate C培养基 (0.5 g·L−1 KH2PO4，

1.0 g·L−1 NH4Cl，1.0 g·L−1 NaSO4，0.1 g·L−1 CaCl2·2H2O，2.0 g·L−1 MgSO4·7H2O，2.0 g·L−1 DL-乳酸钠，

1.0 g·L−1 酵母提取物，1.0 g·L−1 Resazurin，0.5 g·L−1 FeSO4·7H2O，0.1 g·L−1 巯基乙酸钠，0.1 g·L−1 维生

素 C，pH为 7.8，121 ℃ 灭菌 15 min)以 10 %的接种量接入菌株，在 100 mL厌氧瓶中于 37 ℃ 恒温

培养箱中对 SRB进行培养。当菌液中产生大量黑色沉淀物后即可进行后续实验。 

1.2    镍-铁的制备

在氮气气氛下，在含有 0.2 mol·L−1 的 FeSO4·7H2O溶液的三口烧瓶中逐滴加入 0.4 mol·L−1 的

NaBH4 溶液，室温条件下，使用磁力搅拌器混合均匀。反应过程中亚铁可被还原为 Fe0(式 (1))，从

而合成得到 Fe0 纳米粒子[18]。使用去离子水冲洗 3次 Fe0 纳米颗粒，将湿 Fe0 纳米颗粒与 0.03 mol·L−1

的六水硫酸镍反应，制备得到镍铁双金属纳米颗粒 (式 (2))。用乙醇和去离子水分别冲洗纳米粒子

清除多余的 SO4
2−和 Na+离子，再真空冷冻干燥 24 h。

Fe(H2O)2+
6 +2BH−4 → Fe0 ↓ +2B(OH)3+7H2 ↑ (1)

Fe0+Ni2+→ Fe2++Ni0 (2)
 

1.3    SSNF 的制备

×104

1)活性生物微球 (SSNF)的制备：取 2.0 g海藻酸钠加入 70 mL去离子水中加热搅拌至溶解，高

压灭菌后冷却至室温，加入 30 mL的菌液 (菌数量约为 4.18 个·mL−1)，分别加入 0.1、0.3、0.5、
0.7、0.9 g镍铁双金属纳米粒子，不断搅拌，用针筒逐滴加入到含有 2 %CaCl2 的溶液中，形成 1~2 cm
的圆球，在 37 ℃ 恒温培养箱中硬化 10 h后，用去离子水多次清洗小球，4 ℃ 保存备用。

2)海藻酸钠+硫酸盐还原菌微球 (SS)的制备：取 2.0 g海藻酸钠加入 70 mL去离子水中加热搅

拌至溶解，高压灭菌后冷却至室温，加入 30 mL的菌液，不断搅拌，用针筒逐滴加入到含有

2%CaCl2 的溶液中，形成 1~2 cm的圆球，在 37 ℃ 恒温培养箱中硬化 10 h后，用去离子水多次清洗

珠子，4 ℃ 保存备用。

3)海藻酸钠微球 (S)的制备：取 2.0 g海藻酸钠加入 100 mL去离子水中加热搅拌至溶解，高压

灭菌后冷却至室温，用针筒逐滴加入到含有 2%CaCl2 的溶液中，形成 1~2 cm的球形，硬化 10 h
后，用去离子水多次清洗珠子，4 ℃ 保存备用。 

1.4    SSNF 对 Cd2+的吸附性能与表征

将制备的 SSNF、SS、S微球分别取 5.0 g加入到 50 mL，含 300 mg·L−1 Cd2+的合成液 (0.5 g·L−1
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KH2PO4， 1.0  g·L−1 NH4Cl， 1.0  g·L−1 NaSO4， 0.1  g·L−1 CaCl2·2H2O， 2.0  g·L−1 MgSO4·7H2O， 2.0  g·L−1

DL-乳酸钠，0.5 g·L−1 FeSO4·7H2O，0.1 g·L−1 巯基乙酸钠，0.1 g·L−1 维生素 C)厌氧瓶中，恒温振荡

(37 ℃，180 r·min−1)，分别在第 1、2、3、4、5、6、7 d取样；溶液通过 0.45 μm滤膜过滤，测定反

应前后溶液中 Cd2+和 SO4
2−浓度变化。计算吸附量。实验均设置 3组平行。

通过电感耦合等离子体发射光谱仪 (ICP-5000)测定反应前后溶液中 Cd2+浓度变化；通过电感耦

合原子发射光谱仪 (ICPS-7500)测定反应前后溶液中 S元素的变化。Cd2+浓度和 S元素前的测定需

将溶液通过 0.45 μm滤膜过滤后进行测定。使用流式细胞仪 (BD Accuri C6 Plus，Flow Cytometer)测
定菌液中菌的数量。使用溴化钾压片法对反应前后的 SSNF进行傅里叶红外光谱 (Spectrum Two )分
析表征；扫描电镜 (JSM-IT500)对反应前后的 SSNF，镍 -铁和 SRB的表面的形貌进行分析；采用

X射线衍射图谱 (D8 Advance, Bruker, Karlsruhe)分析 SSNF反应前后体系的变化。实验样品需预先用

去离子水冲洗，真空冷冻干燥后进行傅里叶红外光谱、扫描电镜和 X射线衍射图谱分析。 

1.5    不同因素对 SSNF 去除效果的影响

分别取 0.1、0.3、0.5、0.7、0.9 g 镍-铁制备活性生物微球，然后分别取 5.0 g小球分别加入到

50 mL含有不同质量梯度的 Cd2+(100、200、300、400、500 mg·L−1)合成液的厌氧瓶中，通过使用

HCl或 NaOH调节 pH至 4、5、6、7、8、9，恒温振荡 (37 ℃，180 r·min−1)，并分别在第 1、2、3、
4、5、6、7 天时取样，溶液过 0.45 μm滤膜过滤，使用电感耦合等离子体发射光谱仪测定反应前后

Cd2+浓度。计算吸附量。实验均设置 3组平行。 

1.6    SSNF 的再利用实验

通过 3个实验周期测定活性生物微球重复使用的可行性。测试均在最佳条件下进行。活性生

物微球在 pH为 7、50 mL Cd2+(300 mg·L−1)合成液的厌氧瓶中，恒温振荡 (37 ℃，180 r·min−1) 5 d
后，微球经过滤分离后，用无菌生理盐水振荡洗涤 1 h，再放入富集培养基中激活 12 h后进行下一

周期实验。如此重复 3次，并计算重复使用后活性生物微球对 Cd2+和 SO4
2−的去除率。实验均设置

3组平行。 

1.7    吸附动力学

SSNF对 Cd2+的吸附动力学分析：取 5.0 g SSNF微球 (镍-铁加入量为 0.3 g)加入到 pH为 7，50 mL
的 300 mg·L−1 Cd2+合成液的厌氧瓶中，37 ℃ 下恒温振荡 (180 r·min−1)，分别在第 1、2、3、4、5、
6、7 天取样。溶液通过 0.45 μm滤膜过滤，通过电感耦合等离子体发射光谱仪测定反应前后 Cd2+浓
度，分析其动力学特征。采用准一级动力学方程 (式 (3))和准二级动力学方程 (式 (4))分析实验数

据，再进一步使用颗粒内扩散模型方程 (式 (5))分析吸附机理[19]。

ln (qe−qt) = lnqe−
k1

2.303
t (3)

t
qt
=

1
k2q2

e

+
1
qe

t (4)

qt = kpt0.5+C (5)

式中：qt 为某时刻的吸附量，mg·g−1；qe 为平衡时的吸附量，mg·g−1； t为吸附时间，d；k1 为准一

级动力学模型速率常数，d−1；k2 为准二级动力学模型速率常数，g·(mg·d)−1；kp 为颗粒扩散速率，

mg·(g·d1/2) -1；C为厚度、边界层的常数，mg·g−1。 

2    结果与讨论
 

2.1    不同微球对 Cd2+的吸附性能

不同微球对 Cd2+的吸附量随时间变化如图 1(a)所示。在不同微球间存在显著差异。其中

SSNF对 Cd2+的最大吸附量达到 80.40 mg·g−1 ，高于 SS(74.79 mg·g−1)和 S(50.99 mg·g−1)。但当初始
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Cd2+含量为 400 mg·g−1 时，SSNF对 Cd2+的最大吸附量达到 103.86 mg·g−1 ，高于 SS(90.613 8 mg·g−1)，
具有显著差异。这是由于 SRB可以将硫酸盐还原成硫化氢，硫化氢与 Cd2+形成 CdS沉淀 [8]。反应

过程如式 (6)和式 (7)所示。

2CH2O+SO2−
4 +2H+ = H2S+CO2+2H2O (6)

H2S+M =MS(s)+2H+ (7)

式中，CH2O是有机物，M是重金属离子。镍-铁具有促进 SRB与重金属反应的作用。Fe0 在厌氧条

件下很容易在水中氧化生成 H2(式 (8))，从而提供电子促进 SRB还原硫酸盐 ((式 (9)和式 (10))。当

Ni0 与 Fe0 偶联时，Ni0 可作为原电池的负极，从而加速电子转移 [20]。式 (11) 是基于式 (8)和式 (10)
得到的。镍-铁对 SRB具有协同促进作用，使得 SSNF相较于 SS和 S处理废水中的 Cd2+更具优势。

Fe0+2H2O→ Fe2++H2+2OH− (8)

Fe0→ Fe2++2e− (9)

SO2−
4 +4H2+H+→ HS−+4H2O (10)

4Fe0+SO2−
4 +9H+→ HS−+4Fe2++4H2O (11)

硫酸根浓度可作为 SRB活性的参考指标。由图 1(b)可见，硫酸根浓度随时间的变化呈先下降

后稳定的趋势。这是由于 SRB对 Cd2+的吸附起主要作用，金属的快速吸附不仅取决于细菌细胞表

面的物理吸附和镍 -铁与 Cd2+的化学反应，海藻酸钠对 Cd2+也具有一定的吸附能力。以上结果表

明，SSNF对 Cd2+具有很好的去除能力，因此，选择 SSNF进行后续实验。 

2.2    SSNF 的结构表征

1) FTIR表征分析。图 2为 SSNF与 Cd2+反应前后的 FTIR光谱图。在 3 434~3 435 cm−1 处的特征

峰为蛋白质的 -NH基团和葡萄糖的羟基基团  [21]。在 2 972~2 974 cm−1 和 621~592 cm−1 处观察到是

CH2 的不对称伸缩振动，与蛋白质中的烷基和海藻酸钠的脂肪酸或 CH2 基团相对应 [22]。1 629~
1 627 cm−1 处的峰可能是蛋白质或胺的 C=O伸缩振动。在 1 420~1 380 cm−1 附近的强峰表明羧基的

存在，其弯曲振动与 C=O基团一致。1 088~1 091 cm−1 处的峰是多糖的 C—O伸缩振动。结果表

明，SSNF的特征峰伸缩位于 1 420、1 629和 3 435 cm−1 附近，当 SSNF处理 Cd2+溶液后，FTIR光谱

图中相应的峰发生了强度变化或位移。红外光谱从 1 380 cm−1 到 1 420 cm−1 有明显的峰强度变化，

表明羧基上的 C=O参与了 SSNF与 Cd2+的反应。峰从 1  627  cm−1 到 1  629  cm−1表明海藻酸钠或

 

图 1    不同微球对 Cd2+的吸附量和硫酸根的影响

Fig. 1    Influence of different microspheres on Cd2+ adsorption capacity and sulfate
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SRB中蛋白质或胺基参与了 Cd2+的反应。位于

3  434  cm−1 的峰强度增强，表明海藻酸钠或

SRB中羟基和胺基参与了 Cd2+的反应 [23]。因

此，可以合理地假设海藻酸钠和 SRB中羧基、

羟基、胺基是与 Cd2+结合的主要官能团。

2) SEM分析。由图 3(a)可见，因镍 -铁具

有磁性，故呈串珠状结构[24]，尺寸为 80~100 nm。

由图 3(b)可见，SRB呈棒状结构，尺寸为 2~
3  μm。对比图 3(c)和图 3(d)可以看出，在与

Cd2+反应前，SSNF表面粗糙，具有较大的比表

面积，且 SRB含量较少；SSNF与 Cd2+反应后

表面孔隙减少且产生大量的不规则沉淀，镍 -
铁周围的 SRB含量显著增多。由此可推测，沉淀物是通过镍 -铁与 SRB的氧化还原作用产生的

CdS、Fe3O4 和 Fe2O3
[25]。海藻酸钠可以保护 SRB的活性，降低 Cd2+对其产生的毒性；同时，镍-铁

可以制造适宜 SRB生长的厌氧环境，使其可以在 SSNF表面大量生长，从而实现 SSNF对高浓度

Cd2+的去除。

3) XRD分析。图 4中 JCPDS 37-0474为镍-铁的标准卡片，JCPDS 10-0454为 CdS的标准卡片。

由图 4可见，反应前的样品有 1个最明显的特征峰在 44.74°，属于镍-铁的 (110)衍射晶面。反应后

在 27.31°、44°和 81.09°有 3个明显的特征峰，分别属于 CdS的 (111)、(226)和 (422)衍射晶面。这表

明 SRB可将溶液中的 SO4
2−还原为 S2−，使溶液中 Cd2+转化为 CdS沉淀，且在反应后镍-铁的特征峰

峰高变低。这说明反应后样品中镍-铁的量降低，推测可能产生 Fe3O4 或 Fe2O3
[18]。以上结果表明，SSNF

 

图 2    SSNF 与 Cd2+反应前后的 FTIR 谱图

Fig. 2    FTIR spectra before and after the reaction
between SSNF and Cd2+

 

图 3    镍-铁、SRB 和 SSNF 微球的 SEM 分析

Fig. 3    SEM images of ferronickel, SRB and SSNF microspheres
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处理含 Cd2+废水发生了氧化还原和共沉淀，溶

液中 Cd2+最终以 CdS沉淀的形式被去除。 

2.3    活性生物微球的影响因素分析

1)镍-铁添加量对 SSNF去除 Cd2+能力的影

响。在 Cd2+初始质量浓度为 300 mg·L−1、pH为

7、反应时间为 5 d时的反应条件下，通过添加

不同质量的镍-铁制备 SSNF微球，考察了其对

Cd2+去除能力的影响。由图 5(a)可见，SSNF
对 Cd2+的去除率随镍-铁添加量的增加呈先增加

后减少的趋势。当镍-铁添加量由 0增加到 0.3
g时，SSNF对 Cd2+的去除率由 75.79%增加到

99.41%；当继续增加镍 -铁时，SSNF对 Cd2+的
去除率却呈下降的趋势。由此可确定 SSNF中

镍-铁的最佳添加量为 0.3 g。其原因可能是：当镍-铁添加量过少时，其对 SRB处理 Cd2+的协同促

进作用较小，SRB生长密度过大，导致 SRB对营养物质的竞争，从而阻碍微生物生长，降低

SSNF对 Cd2+的去除效果；此外，由于镍-铁具有磁性，会产生团聚现象 [25]，所以当镍-铁的添加量

过多时，会包裹在 SRB的表面，减少了 SRB与硫酸盐的接触面积，影响微生物的正常生长，从而

降低了 SSNF对 Cd2+的去除率。

2)反应时间对 SSNF去除 Cd2+的影响。在 Cd2+初始质量浓度为 300 mg·L−1、pH为 7、SSNF微球

中镍 -铁添加量为 0.3 g时，SSNF对 Cd2+的去除率随时间变化如图 5(b)所示。可以看出，SSNF对

Cd2+的去除率呈先增加，然后趋于平衡的变化特征。其吸附过程分为 2个阶段：0~1 d为快速去除

阶段，去除率达到 77.53%；2~5 d为慢速去除阶段，在第 5 d基本达到平衡，去除率达到 99.98 %。

0~1 d时，由于镍-铁具有促进 SRB还原硫酸盐的作用， SSNF微球具有足够的反应位点，使其达到

快速去除 Cd2+的效果；1~5 d时，SRB进入对数生长期和稳定期，由于重金属的毒性作用使得部分

菌死亡，而有研究证明，死菌对 Cd2+的去除能力显著低于活菌 [8]，导致 SSNF对 Cd2+的去除率增长

缓慢；5~7 d时，SRB进入衰亡期，镍-铁由于在反应过程中发生氧化反应导致其还原能力下降 [18]，

所以 SSNF对 Cd2+的去除率基本趋于平衡。因此，SSNF与 Cd2+反应的最佳平衡时间为 5 d。
3) pH对 SSNF去除 Cd2+的影响。在 Cd2+初始质量浓度为 300 mg·L−1、反应时间为 5 d时、镍-铁

添加量为 0.3 g时，不同 pH对 SSNF去除 Cd2+的影响结果见图 5(c)。可见，随 pH的增加，SSNF对

Cd2+的去除率呈先增大后减小的趋势。当 pH为 4~7时，去除率由 88.59%增大到 99.31%；当 pH为

7~9时，去除率由 99.31%减小到 97.21%。由此可知，当 pH为 7时，SSNF对 Cd2+的去除效果最

好。这可能与溶液中的离子与相应的官能团的静电结合作用有关。在较高 pH条件下，SSNF对

Cd2+的去除能力高于较低 pH条件下，因为在较低 pH条件，溶液中 H+含量较高，其会与 Cd2+竞争

SSNF的反应位点，同时 H+会与 SSNF表面的-OH基团结合形成-OH2
+，从而使 SSNF表面官能团带

正电，从而减少 SSNF与 Cd2+的反应位点 [26]。当溶液 pH为 9时，Cd(OH)2 的浓度商大于溶度积常

数，说明溶液中存在 Cd(OH)2 沉淀，所以此时的去除率相较于 pH为 8时有所提升。在较高 pH条

件下，SSNF表面的-OH被电离成带负电的氧 (−O–)，其可排斥能够吸附 Cd2+的 SSNF上的带负电的

基团  [18]，从而降低 SSNF对 Cd2+的去除能力。

4) Cd2+初始浓度对 SSNF去除 Cd2+的影响。在 SSNF中镍 -铁添加量为 0.3 g、反应时间为 5 d、
pH为 7时，考察了不同的 Cd2+初始浓度对 SSNF去除能力的影响。如图 5(d)所示，随着 Cd2+浓度的

增加，其去除率呈先平稳后下降的趋势。当 Cd2+质量浓度为 100~400 mg·L−1 时，SSNF对其的去除

 

图 4    SSNF 与 Cd2+反应前后的 XRD 图

Fig. 4    XRD patterns before and after the reaction between
SSNF and Cd2+
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率几乎达到 100%，其最大吸附量达到 103.86 mg·g−1；当 Cd2+质量浓度为 500 mg·L−1 时，SSNF对其

的去除率下降至 95.25%。当 Cd2+浓度较低时，SSNF具有足够的反应位点，且容易与 Cd2+结合 [27]，

此外，镍-铁可制造 SRB适宜生长的厌氧环境，从而形成较高的 Cd2+去除率。当 Cd2+浓度过高时，

SSNF的反应位点逐渐饱和 [28]，且高浓度的 Cd2+会对 SRB产生毒性作用，干扰核酸和酶活性位点，

SRB的生长受到抑制，导致 SSNF对 Cd2+的去除率下降[29]。 

2.4    SSNF 的再利用

活性生物微球经过 3次循环再利用后，对

Cd2+的去除率和 SO4
2−的消耗情况如图 6所示。

SSNF对 Cd2+始 终 保 持 较 高 的 去 除 率 ， 而

SO4
2−的消耗较最初仅降低了 4.4 %。在每个周

期结束后，使用硫酸盐还原菌培养基激活

SRB，SSNF在下 1个周期仍能对 Cd2+保持较高

的去除能力。这说明，活性微球可以保护

SRB，从而降低 Cd2+对其产生的毒性作用，同

时 ， 不 易 被 氧 化 的 镍 -铁 仍 可 促 进 SRB与

Cd2+发生还原反应，从而保持较高的去除能

力。在第 1个周期后，微球没有发生断裂；但

在后 2个周期中，微球发生部分断裂，可能造

成微珠内的物质泄露，从而降低活性微球对

 

图 5    不同因素对 SSNF 去除能力的影响

Fig. 5    Influence of different factors on Cd2+ removal by SSNF

 

图 6    重复实验对活性生物微球的影响

Fig. 6    Influence of reuse experiment on active
biomicrospheres
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Cd2+和 SO4
2−的去除率。同时，3个周期实验中释放的 Ni质量浓度均小于 1 mg·L−1。由此可见，

SSNF具有良好的循环再利用性能。 

2.5    吸附动力学

由图 7(b)、图 7 (c)和表 1可以看出，SSNF对 Cd2+的吸附更加符合准二级动力学。其准一级动

力学模型和准二级动力学模型的 R2 分别为 0.914和 0.998，均大于 0.9，但准二级动力学方程所得的

理论平衡吸附量 qe(88.50 mg·g−1)相比于准一级动力学方程所得的理论平衡吸附量 qe(43.14 mg·g−1)更
加接近实验所得吸附量 (80.40 mg·g−1)，说明 SSNF对 Cd2+的吸附主要受化学吸附控制，而物理吸附

作用为辅 [19]。颗粒内扩散模型的拟合曲线未通过原点，说明吸附过程不符合颗粒内扩散模型，其

吸附过程受其他吸附阶段的共同控制。这可能是因为吸附过程是通过离子交换或共价电子对形成

的共价力即化学吸附起主要作用。SRB还原硫酸盐产生的硫化物与重金属形成的金属硫化物沉淀

是发生在 SSNF外部，所以重金属离子不易进入 SSNF内部 [24]。所以，SSNF对 Cd2+的吸附过程为：

第 1步是硫酸盐扩散，被 SSNF中的 SRB还原生成硫化物；第 2步是硫化物与 Cd2+形成金属硫化

表 1    SSNF 对 Cd2+的动力学模型参数

Table 1    Kinetic model parameters of SSNF to Cd2+

准一级动力学方程 准二级动力学方程 颗粒内扩散模型

qe/(mg·g−1) K1/d−1 R2 qe/(mg·g−1) K2/(g·(mg·d)−1) R2 C/(mg·g−1) Kp/(mg·(g·d1/2)−1) R2

43.142 1 0.129 9 0.914 88.50 0.011 3 0.998 47.106 13.626 0.949

 

图 7    SSNF 的动力学分析

Fig. 7    Kinetic analysis of SSNF
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物，沉淀到 SSNF表面。 

3    结论

1)  SSNF对废水中高浓度的 Cd2+具有较好的去除能力，镍 -铁对 SRB具有协同促进作用。

SSNF吸附 Cd2+的最佳条件为：镍-铁添加量为 0.3 g，pH为 7，反应时间 5 d，Cd2+初始质量浓度为

400 mg·L−1.此时 Cd2+的去除率达到 100%，吸附量为 103.86 mg·g−1。
2) SSNF与 Cd2+反应前后物质组成的变化说明：反应过程中存在离子交换作用，羧基、羟基、

胺基是与 Cd2+结合的主要官能团，溶液中的 Cd2+转化为 CdS沉淀的形式被去除。

3) SSNF吸附 Cd2+符合准二级动力学模型，以化学吸附作用为主，物理吸附为辅；离子交换或

共价电子可能是 SSNF去除 Cd2+的主要机制。
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Removal  of  Cd2+ in  sewage  by  sodium  alginate  immobilized  sulfate-reducing
bacteria and nickel-iron nanoparticle biological microspheres
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Abstract     In  order  to  find  an  efficient  method  to  remove  high-concentration  Cd2+  contained  in  wastewater,
sodium alginate was used as a carrier to immobilize sulfate-reducing bacteria (SRB) and nickel-iron bimetallic
nanoparticles,  and  a  type  of  active  biological  microspheres(SSNF)  that  can  efficiently  remove  Cd2+  was
prepared.  Through  the  comparison  of  different  immobilized  materials,  its  effect  on  high-concentration  Cd2+

removal from wastewater was explored. The Cd2+ removal ability by SSNF was discussed with the variations of
the  amount  of  ferronickel,  pH,  reaction  time,  and  initial  Cd2+  concentration,  and  the  adsorption  kinetics  was
combined to study the Cd2+  removal process and related mechanisms by SSNF. The results  showed that  when
ferronickel addition was 0.3 g, pH=7, reaction time was 5 d, and Cd2+ initial concentration was 400 mg·L−1, Cd2+

removal rate by SSNF reached 100 % with the adsorption capacity of 103.86 mg·g−1. Ferronickel has an obvious
synergistic promotion effect on Cd2+ removal by SRB, and it conforms to the quasi-second-order kinetic model,
and was dominated by chemical  adsorption with physical  adsorption as  supplement.  Ion exchange or  covalent
electron  interaction  may  be  the  main  mechanism  for  Cd2+  adsorption  onto  SSNF.  The  research  results  can
provide a technical reference for solving the problem of high concentration-Cd2+ wastewater treatment.
Keywords     immobilization;  sulfate-reducing  bacteria;  nickel-iron  bimetallic  nanoparticles;  biological
microspheres; Cd2+ wastewater
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