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洋葱假单胞菌与厌氧颗粒污泥共培养处理
含U(Ⅵ)废水的效果及机制
蒋 骞,孔秋云,彭润一,晏 垚,曾涛涛

(南华大学 污染控制与资源化技术湖南省高校重点实验室,湖南 衡阳 421001)

摘要:针对含铀废水污染问题,构建了洋葱假单胞菌(Pseudomonascepacia)与厌氧颗粒污泥(Anaerobicgranular
sludge,AnGS)共培养体系(PC-AnGS),并系统探究了其对U(Ⅵ)的去除性能与机制。试验结果表明,在溶液初

始pH=7.0、PC-AnGS投加量2g/L接触时间10h、温度35℃优化条件下,U(Ⅵ)去除率高达94.2%。吸附动

力学与等温线分析结果表明,吸附过程符合准二级动力学与Langmuir等温吸附模型,以单层化学吸附为主。对

照试验与SEM、FT-IR、XPS等表征结果证实,PC-AnGS体系利用两组分的协同效应,通过表面丰富官能团进行

U(Ⅵ)的吸附固定,并部分矿化、还原。研究结果可为含铀废水的生物修复提供一定技术参考。
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  含铀废水主要源于铀矿开采、冶炼及核燃料

循环等过程,其兼具放射性与化学毒性双重属性。
自然界中的铀主要以U(Ⅵ)和U(Ⅳ)两种形式存

在,其中U(Ⅵ)溶解度大,易发生迁移,对地表水

与地下水构成潜在危害[1],而U(Ⅳ)溶解度低,易
沉淀。因此,废水中铀的去除关键在于将 U(Ⅵ)
固定或还原成U(Ⅳ)。传统物理化学处理方法虽

已用于含铀废水治理,但存在成本高昂、易产生二

次污染等局限性,因此开发高效、低成本、环境友

好的处理技术,已成为当前水体 U(Ⅵ)污染控制

的迫切任务。
微生物修复技术因其潜在优势而受到关注。

多种微生物对铀的胁迫表现出高效耐受性,并具

备优异的 U(Ⅵ)去除效果[2]。如假单胞菌属

(Pseudomonasstutzeri)菌株MRU-UE1,其细胞

壁表面富含羧基(—COOH)、磷酸基(—PO3-4 )等
官能团,可通过离子交换、表面配合等作用机制高

效捕获水体中的铀酰离子(UO2+2 )。在中性至微

碱性条件下,该菌株可高效去除溶液中的U(Ⅵ);
在厌氧或低氧环境中,其还原酶系统可进一步将

部分U(Ⅵ)还原为U(Ⅳ),并以非晶态二氧化铀

(UO2)形式沉积于细胞表面或胞外基质[3]。但单

独使用假单胞菌处理含铀废水时,该菌株存在自

身稳定性差的问题,且易受环境因素(如pH、共
存离子)干扰,从而限制了其处理效果。

厌氧颗粒污泥(Anaerobicgranularsludge,

AnGS)是厌氧条件下微生物聚集形成的具有良

好沉降性能的污泥颗粒,内部富含复杂的微生物

群落与结构[4]。AnGS因具备优异的稳定性和高

生物量,已广泛用于重金属的处理研究。有研究

发现,未驯化的 AnGS可快速还原 U(Ⅵ),这说

明其内部存在耐受铀胁迫的功能菌[5]。批次试验

表明,优化条件下,AnGS对U(Ⅵ)的去除率可达

90.0%以上[6],但采用 AnGS处理重金属时,重
金属离子会抑制其颗粒化过程与微生物活性,且
高浓度下的抑制作用更为显著。

针对单一菌种环境适应性差、易流失,以及

AnGS在高浓度铀胁迫下活性易受抑制等问题,
提出了构建洋葱假单胞菌(Pseudomonascepa-
cia)与AnGS微氧共培养体系(PC-AnGS),以期
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实现二者在处理含铀废水中的优势互补与协同增

效。通过考察各关键参数对铀去除效果的影响,
确定了优化工艺参数,并结合微观表征手段深入

探讨了其协同除铀机制,旨在为含铀废水的生物

修复提供一种新思路。

1 试验部分

1.1 材料、试剂与仪器

1.1.1 试验菌株

洋葱假单胞菌(CICC20699),购自中国工业

微生物菌种保藏管理中心;AnGS,购自山东利博

源环保材料有限公司。

1.1.2 主要试剂

U(Ⅵ)标准溶液(1g/L),氯化钠(NaCl),氢
氧化钠(NaOH),过氧化氢(H2O2),无水乙醇

(C2H5OH),丙酮(C3H6O),氨水(NH3·H2O),
酚酞(C20H14O4),溴代乙醇(Br-PADAP)等。

1.1.3 主要仪器

分光光度计(721型,上海精密);扫描电镜

(SEM,Apreo2型,美国赛默飞);能量色散X射线

光谱仪(EDS,X-Max,英国牛津);傅里叶变换红外

光谱仪(FT-IR,Nicolet-iS10型,美国赛默飞);X射

线光电子能谱(XPS,Escalab250Xi型,美国赛默

飞);恒温振荡器(IS-RDD3型,美国精骐)。

1.2 培养基及菌悬液的制备

Luria-Bertani(LB)液体培养基的配制方式:将

10g胰蛋白胨、5g酵母提取物和10gNaCl依次加

入超纯水中溶解,调节pH至7.0~7.2,定容到

1L,于121℃下高压灭菌20min。灭菌后的培养

基在无菌条件下密封保存,置于室温下,备用。
菌悬液制备采用液体接种法:在无菌操作条

件下,选取洋葱假单胞菌单个菌落,接种至上述

LB液体培养基中,再将盛有培养基的锥形瓶置

于30℃恒温振荡器中,以150r/min的速度振荡

培养24h,所得菌液作为种子液。

1.3 洋葱假单胞菌与AnGS的共培养

称取1g(湿重)AnGS,接种至含100mLLB
液体培养基的250mL锥形瓶中,再加入体积分

数为5.0%的洋葱假单胞菌液。橡胶塞密封锥形

瓶以维持微氧环境,置于30℃恒温振荡器中,以

150r/min的速度振荡培养24h,得PC-AnGS。

1.4 PC-AnGS去除废水中的U(Ⅵ)试验

试验时,将U(Ⅵ)初始质量浓度为10mg/L的

100mL模拟含铀废水和一定量的共培养产物PC-
AnGS加入到150mL的样品瓶中,以150r/min的

速度恒温振荡一定时间后,测定吸附液中剩余

U(Ⅵ)浓度,计算得U(Ⅵ)质量去除率r。计算公

式如下:

r=ρ0-ρt

ρ0
×100% (1)

式中:ρ0—溶液中 U(Ⅵ)初始质量浓度,mg/L;

ρt—反应t时间时溶液中U(Ⅵ)质量浓度,mg/L。
溶液pH采用体积可忽略不计的0.1mol/L

的HCl和NaOH调节。所有试验均设置3次平

行重复,结果取平均值,以确保数据的可靠性。
采用VisualMINTEQ3.1软件模拟不同pH

条件下水溶液中U(Ⅵ)的形态分布,以辅助分析初

始pH对U(Ⅵ)去除率的影响。模拟参数设置为:
温度35℃,U(Ⅵ)初始质量浓度10mg/L,离子强

度0.01mol/L,pH扫描范围2.0~10.0,步长

为0.5。加入组分 CO2-3 ,并设置“Fixedpartial
pressure”为38.5Pa(大气CO2分压)。相关热力

学数据来源于软件内置数据库。

1.5 吸附动力学试验

在初始pH=7.0、温度30℃、PC-AnGS投加

量2g/L条件下,考察吸附时间(0~24h)对PC-
AnGS去除U(Ⅵ)的影响。采用准一级、准二级

动力学模型及 Weber-Morris颗粒扩散模型对试

验数据进行拟合。3种模型的表达式[7]如下:
ln(qe-qt)=lnqe-k1t (2)

t
qt
= 1
k2q2e

+t
qe

(3)

qt=kdit
1
2+Ci (4)

式中:qe—吸附平衡时 U(Ⅵ)吸附容量,mg/g;

qt—吸附t时间时 U(Ⅵ)吸附容量,mg/g;t—吸

附时间,h;k1—准一级动力学速率常数,h-1;k2—
准二级动力学速率常数,g/(mg·h);kdi—颗粒内

扩散速率常数,mg/(g·h0.5);Ci—边界层常数。

1.6 吸附热力学试验

在初始pH=7.0、PC-AnGS投加量2g/L、
接触时间10h条件下,考察温度(15~35℃)对
U(Ⅵ)的平衡质量浓度(10~80mg/L)的影响。
采用Langmuir、Freundlich和Temkin等温吸附

模型对试验数据进行拟合。3种模型的表达式 [7]

如下:

ρe
qe=

ρe
qm+

1
qmkL

(5)
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lnqe=lnkF+1nlnρe
(6)

qe=RT
blnkT+

RT
blnρe

(7)

式中:qm—U(Ⅵ)最大吸附容量,mg/g;ρe—吸附平

衡时溶液中U(Ⅵ)质量浓度,mg/L;kL—Langmuir
等温吸附常数,L/mg;kF—Freundlich等温吸附常

数,L/g;n—Freundlich等温吸附常数;kT—Temkin
等温吸附常数,L/g;b—Temkin 等温吸附常数,

kJ/mol;R—理想气体常数,8.314J/(mol·K);

T—热力学温度,K。
吸附热力学常数计算方程[7]如下:

kd=qe
ρe

(8)

ΔG=-TΔS+ΔH (9)

lnkd=-ΔGRT=-
ΔH
RT+

ΔS
R

(10)

式中:kd—不同温度下的分配系数,L/g;ΔG—吉布

斯自 由 能 变,kJ/mol;ΔS—熵 变,J/(mol·ΔK);

ΔH—焓变,kJ/mol。ΔS和ΔH 由lnk0-1/T 线性

拟合曲线的截距和斜率计算得出。

2 试验结果与讨论

2.1 初始pH对U(Ⅵ)去除的影响

在PC-AnGS投加量1g/L、接触时间10h、温
度30℃条件下,初始pH对U(Ⅵ)去除率的影响

如图1所示,采用 VisualMINTEQ 软 件 模 拟

U(Ⅵ)在不同pH 下的形态分布,结果如图2所

示。可知:随溶液初始pH升高,U(Ⅵ)去除率呈

先升高后下降趋势;当pH由5升至7时,U(Ⅵ)
虽以 UO2+2 、(UO2)2(OH)2+2 、(UO2)3(OH)+5 、

UO2(OH)+ 和(UO2)4(OH)+7 等阳离子形式存

在,但去除率仍较低。这是由于在弱酸环境下,

PC-AnGS表面的(—COOH、—PO3-4 )等活性官

能团高度质子化,使得可用于形成内层配合的配位

位点减少[8];同时,PC-AnGS中大多数功能菌通常

为中性菌,酸性环境会对微生物产生代谢胁迫,抑
制其细胞的生理活性及胞外聚合物(EPS)产生,从
而削弱微生物对U(Ⅵ)的固定能力[9]。由图1还

可知,当pH=7时,PC-AnGS对U(Ⅵ)的去除率达

最高。一方面是因为在该pH条件下,PC-AnGS逐

渐发生去质子化并增强负电性,极易与 UO2+2 、
(UO2)4(OH)+7 配位配合;另一方面是因为此时微

生物活性最高,能产生较多的EPS,为铀酰离子的

固定提供更丰富的结合位点。当pH由7升至9
时,U(Ⅵ)去除率降至77.4%。这是由于U(Ⅵ)在
该 pH 条 件 下 主 要 以 (UO2)3 (OH)-7 和

UO2(OH)-3 等阴离子形式存在,它们会与带负电

的PC-AnGS产生静电排斥作用[10]不利于吸附。
综上可知,PC-AnGS对U(Ⅵ)的去除效果表现出

显著的pH差异性。为确保后续试验中PC-AnGS
对U(Ⅵ)的去除效果,确定以pH=7作为初始

pH条件。

图1 初始pH对U(Ⅵ)去除率的影响

Fig.1 EffectofinitialpHonU(Ⅵ)removalrate

图2 不同pH条件下铀存在形态的占比

Fig.2 DistributionofU(Ⅵ)speciesinaqueous
solutionatdifferentpHvalues

2.2 PC-AnGS投加量对U(Ⅵ)去除的影响

在初始pH=7.0、温 度30 ℃、接 触 时 间

10h条件下,PC-AnGS投加量对 U(Ⅵ)去除率

的影响 如 图3所 示。可 知,U(Ⅵ)去 除 率 随

PC-AnGS投加量增加呈先升高后下降趋势:当

PC-AnGS投加量增至2g/L时,U(Ⅵ)去除率

达最高,为92.7%,这 是 由 于 投 加 量 较 低 时,

PC-AnGS吸附位点不足,而随投加量增加,吸
附位点数量增多,U(Ⅵ)去除率得以提升[11];当

PC-AnGS投加量超过2g/L后,U(Ⅵ)去除率持续

下降。这可能是由于高浓度的PC-AnGS增加了
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颗粒间的碰撞概率,导致污泥颗粒与菌体发生严

重团聚,进而降低了吸附剂的有效比表面积,使得

表面原本暴露的活性吸附位点被包裹在团聚体内

部,无法与U(Ⅵ)接触[12];此外,U(Ⅵ)在PC-An-
GS表面过度积累可能堵塞吸附位点,进一步造

成U(Ⅵ)去除率降低[13]。由于该阶段 U(Ⅵ)去
除率与吸附量同步下降,综合考虑,确定后续试验

的PC-AnGS投加量为2g/L。

图3 PC-AnGS投加量对U(Ⅵ)去除率的影响

Fig.3 EffectofPC-AnGSdosageonU(Ⅵ)removalrate

2.3 温度对U(Ⅵ)去除的影响

在初始pH=7.0、PC-AnGS投加量2g/L、
接触时间10h条件下,温度对U(Ⅵ)去除率的影

响如图4所示。

图4 温度对U(Ⅵ)去除率的影响

Fig.4 EffectoftemperatureonU(Ⅵ)removalrate

  由 图4可 知:温 度 在 20~35 ℃范 围 内,

U(Ⅵ)去除率随温度升高呈显著上升趋势,并
在35℃时达最高,为94.2%;但温度由35 ℃
升至40℃时,U(Ⅵ)去除率反而略有下降,由

94.2%降 至92.1%。这 是 因 为 温 度 在20~
35℃范围内,升温可促进微生物生长代谢,进
而提 升 洋 葱 假 单 胞 菌 与 AnGS中 微 生 物 活

性[14];而当温度高于35℃时,体系中微生物活

性可能受到抑制,部分生物吸附位点失效,导

致其吸附性能降低。因此,确定35℃为后续

试验的最佳温度[15]。

2.4 不同体系对U(Ⅵ)去除的对比

在初始pH=7.0、温度30℃、PC-AnGS投加

量2g/L、接触时间10h条件下,对比不同体系

(单一菌液、单一厌氧颗粒污泥、灭活共培养体系、
活性共培养体系)对U(Ⅵ)的去除率,结果如图5
所示。

图5 不同体系的U(Ⅵ)去除率对比

Fig.5 ComparisonofU(Ⅵ)removalrates
indifferentsystems

  由图5可知:单一菌液体系的 U(Ⅵ)去除率

最低,仅为57.6%,这是因为假单胞菌表面虽含

有丰富的特异性官能团,但由于游离菌体缺乏载

体支撑,易随水流分散,固液分离困难,影响其吸

附性能[16];单一厌氧颗粒污泥体系的U(Ⅵ)去除

率为75.4%,这是因为 AnGS比表面积较大,且
能产生较多的EPS,为U(Ⅵ)提供相对充足的吸

附位点[17];而活性共培养体系的U(Ⅵ)去除率为

94.2%,明显优于单一组分,说明作为优良载体的

AnGS可有效富集假单胞菌,减少菌体流失[18],
进而强化污泥表面对U(Ⅵ)的吸附效果[19],二者

通过有效发挥协同作用使 U(Ⅵ)去除率得以提

升;灭活共培养体系虽丧失了生物活性,但对

U(Ⅵ)的去除率仍高达88.2%,这表明依靠细胞

壁及胞外基质表面官能团(如—COOH、—PO3-4 )
的物理化学吸附是去除U(Ⅵ)的主要途径。活性

共培养体系的 U(Ⅵ)去除率高于灭活共培养体

系,可能是活性微生物的酶促还原作用将部分

U(Ⅵ)转化为更稳定的U(Ⅳ)所致[20]。

2.5 共存离子对U(Ⅵ)去除的影响

为考察废水中常见离子对除铀效果的影响,在
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U(Ⅵ)初始质量浓度10mg/L、pH=7.0、温度

35℃、PC-AnGS投加量2g/L最优条件下,向反应

体系中分别加入10mg/L的K+、Ca2+、Mg2+(以氯

化物形式加入)及SO2-4 、CO2-3 (以钠盐形式加入),
再将混合溶液在35℃、150r/min条件下振荡

10h,之后取样,测定溶液中剩余U(Ⅵ)质量浓度,
并与未添加共存离子的空白对照组进行对比。试

验结要如图6所示。

图6 共存离子对PC-AnGS去除U(Ⅵ)的影响

Fig.6 EffectofcoexistingionsonU(Ⅵ)removalbyPC-AnGS

  由图6可知:质量浓度为10mg/L的阴、阳
离 子均会不同程度地影响U(Ⅵ)的去除效果,其

中以Ca2+ 和SO2-4 的影响相对较大。阳离子体系

中,U(Ⅵ)去除率下降主要归因于竞争吸附机制,即
共存阳离子与铀酰离子(UO2+2 )均带正电荷,在吸附

过程中,共存阳离子优先占据材料表面结合位点,显
著削弱U(Ⅵ)与表面功能基团的结合能力[21]。阴离

子体系中,以SO2-4 对U(Ⅵ)去除效能的抑制作用最

为突出,这主要归因于SO2-4 易与UO2+2 形成稳定的

溶解性配合物(如UO2SO4),从而降低了游离铀酰离

子与吸附剂表面的接触概率,同时高浓度的SO2-4 也

会与UO2+2 竞争材料表面的活性吸附位点[22]。而

CO2-3 未对U(Ⅵ)去除率产生影响的主要原因是,在

pH=7.0条件下,溶液中的碳酸盐主要以HCO-3 形

式存在,而U(Ⅵ)在该pH下尚未大量转化并形成极

难被吸附的[UO2(CO3)3]4-强配合物[23]。
试验将共存离子质量浓度设为10mg/L,主

要是考虑使其与U(Ⅵ)质量浓度相当,而在实际

铀矿冶废水或浸出液中,这些共存离子浓度可能

更高,竞争吸附效应可能更明显。

2.6 PC-AnGS去除U(Ⅵ)的动力学分析

在温度35℃、PC-AnGS投加量2g/L、初始

pH=7.0条件下,考察接触时间对U(Ⅵ)去除率

的影响,并用3种动力学模型对试验数据进行拟

合,结果如图7、表1所示。

图7 接触时间对PC-AnGS吸附U(Ⅵ)的影响(a),准一级动力学模型(b)、

准二级动力学模型(c)和颗粒内扩散模型(d)的拟合曲线

Fig.7 EffectofcontacttimeonU(Ⅵ)adsorptionbyPC-AnGS(a)andfittingcurvesofpseudo-first-orderkineticmodel(b),

pseudo-second-orderkineticmodel(c)andintraparticlediffusionmodel(d)
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表1 3种动力学模型的拟合参数

Table1 Kineticfittingparametersofthreekineticmodels
准一级动力学模型 准二级动力学模型 颗粒内扩散模型

qe/
(mg·g-1)

k1/

h-1
R2

qe/
(mg·g-1)

k2/
(g·mg-1·h-1)

R2
kd1/

(mg·g-1·h-0.5)
C1 R2

kd2/
(mg·g-1·h-0.5)

C2 R2

4.67 0.635 0.958 5.03 0.199 0.985 1.02 1.7360.944 0.004 4.6990.031

  由图7(a)可知:反应初始阶段(0~10h),

U(Ⅵ)去除率随接触时间延长而快速提升,由1h
的49.5%提升至10h的94.2%,表明U(Ⅵ)在初

始阶段能够迅速被PC-AnGS吸附,这可能是此阶

段PC-AnGS表面拥有大量未被占据的活性位点,
且溶液与吸附剂界面间存在较高的U(Ⅵ)浓度梯

度,传质驱动力较大所致;反应10h后,因材料表

面活性吸附位点趋于饱和,且固-液界面扩散传质

阻力增加,吸附速率显著减缓并达到动态平衡[24]。
由3种动力学模型对PC-AnGS吸附 U(Ⅵ)

过程的拟合曲线(图7(b)~(d))及拟合参数

(表1)可知:准二级动力学模型的拟合相关系数

(R2=0.985)高于准一级模型的拟合相关系数

(R2=0.958),表明化学吸附为吸附过程的主导

机制,其速率主要取决于 U(Ⅵ)与PC-AnGS表

面官能团、污泥颗粒间的特异性相互作用[25]。基

于颗粒内扩散模型拟合结果(图7(d)),U(Ⅵ)去
除过程呈现典型的两阶段动力学特征:第1阶段

(0~10h)为液-固界面快速传质阶段,U(Ⅵ)通

过液膜扩散快速富集于PC-AnGS表面;第2阶

段(>10h)为吸附平衡阶段,此时拟合直线的斜

率趋近于零,说明已趋于吸附平衡。由表1可知,
颗粒内扩散模型的第1阶段的拟合曲线未经过原

点,证实吸附速率并非完全由颗粒内扩散控制,而
是由液膜扩散与颗粒内扩散共同调控[26]。

2.7 PC-AnGS去除U(Ⅵ)的热力学分析

在初始pH=7.0、PC-AnGS投加量2g/L、
接触时间10h条件下,考察温度对U(Ⅵ)去除率

的影响,结果如图8、表2所示。
由图8(a)可知:温度在15~35℃范围内,随

溶液中U(Ⅵ)平衡质量浓度升高,PC-AnGS对

U(Ⅵ)的平衡吸附容量呈先增加后趋于平衡趋势;
同一平衡质量浓度下,U(Ⅵ)吸附容量随反应温度

升高呈上升趋势,这表明高浓度U(Ⅵ)可提供更

大的吸附驱动力,在一定程度上克服PC-AnGS与

溶液间 的 传 质 阻 力,而 较 高 温 度 有 助 于 强 化

U(Ⅵ)与材料表面官能团的化学作用,二者共同

促进吸附容量提升[27]。

图8 温度对U(Ⅵ)吸附的影响(a),Langmuir(b)、Freundlich(c)和Temkin(d)等温吸附模型拟合曲线

Fig.8 AdsorptionisothermsofU(Ⅵ)atdifferenttemperatures(a)andfittingcurvesofLangmuir(b),

Freundlich(c)andTemkin(d)Isothermaladsorptionmodel

·773·



                    湿法冶金              2026年6月

表2 3种等温吸附模型拟合参数

Table2 Fittingparametersofthreeisothermaladsorptionmodels

T/K
q试验/

(mg·g-1)

Langmuir Freundlich Temkin

qm/(mg·g-1)kL/(L·mg-1) R2 kF/(L·g-1) 1/n R2 kT/(L·g-1) bT R2

288 19.50 23.44 0.158 0.925 1.31 0.457 0.628 1.83 0.47 0.775

298 20.29 23.55 0.205 0.944 1.23 0.425 0.599 2.56 0.50 0.734

308 21.73 22.60 0.560 0.996 1.08 0.357 0.836 6.50 0.58 0.897

  由Langmuir、Freundlich、Temkin等温吸附

模型的拟合曲线(图8(b)~(d))及拟合参数

(表2)可知:Langmuir等温吸附模型的拟合相关

系数(R2=0.925~0.996)显著高于Freundlich
等温吸附模型,且其拟合得到的最大吸附容量

(qm=21.73mg/g)与试验实测值吻合度更高,说
明PC-AnGS对U(Ⅵ)的吸附行为以单分子层吸

附为主导;此外,温度为288K时,Freundlich等

温吸附模型的R2相对较高,且1/n<1,表明该温

度下吸附过程易进行,且存在一定程度的非均相

吸附特征;Temkin等温线模型的拟合相关系数

(R2=0.775~0.897)虽低于Langmuir等温吸附

模型,但高于Freundlich等温吸附模型,说明在

吸附过程中,PC-AnGS与U(Ⅵ)之间的吸附热随

表面覆盖度呈显著的负线性关系[28],这进一步说

明吸附过程具有化学作用特征。

2.8 PC-AnGS去除U(Ⅵ)的机制探讨

2.8.1 SEM-EDS分析

通过SEM-EDS分析PC-AnGS去除 U(Ⅵ)
前、后的形貌和元素变化,结果如图9所示。

a—吸附前,SEM;b—吸附后,SEM;c—吸附前,EDS;d—吸附后,EDS

图9 PC-AnGS吸附U(Ⅵ)前、后的SEM-EDS分析结果

Fig.9 SEM-EDSanalysisofPC-AnGSbeforeandafterU(Ⅵ)adsorption

  由图9(a)看出,表面光滑的短棒状或球状细

胞为洋葱假单胞菌[29]。由图9(b)看出,PC-AnGS
去除U(Ⅵ)后,微生物表面出现褶皱,污泥颗粒表

面形成沉积物,这导致材料表面的空洞数量显著

降低。由图9(c)看出,PC-AnGS主要由C、O、N

和Ca元素组成,而其吸附U(Ⅵ)后,检测到U的

特征信号(图9(d)),证实PC-AnGS对U(Ⅵ)具
有固定能力。

2.8.2 FT-IR分析

图10为PC-AnGS去除 U(Ⅵ)前、后的FT-
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IR图谱。可知:与去除U(Ⅵ)相比,PC-AnGS去

U(Ⅵ)后,在3299cm-1处对应的羟基(—OH)特
征峰强度减弱,且峰位发生偏移,这说明—OH参

与了U(Ⅵ)的吸附去除过程[30];去除 U(Ⅵ)前、
后,2929cm-1处的峰归属于甲基(—CH2)的不对

称伸缩振动,1659cm-1处的特征峰表明样品中

存在 羰 基(C O􀪅􀪅 ),1243cm-1 处 的 峰 对 应—

COOH中C—O单键的伸缩振动[31],1065cm-1

和567cm-1处的峰分别归因于—PO3-4 中P O􀪅􀪅 和

P—O的振动,其中,—COOH、—PO3-4 对应的特

征峰在吸附U(Ⅵ)后均出现强度减弱及峰位偏移

现象,说 明 这 些 含 氧 官 能 团 作 为 活 性 位 点 与

U(Ⅵ)发生了相互作用,在铀的固定中起到了重

要作用[32]。

图10 PC-AnGS吸附U(Ⅵ)前、后的FT-IR图谱

Fig.10 FT-IRspectraofPC-AnGSbeforeandafter
U(Ⅵ)adsorption

2.8.3 XPS分析

PC-AnGS处理 U(Ⅵ)前、后的XPS图谱如

图11所示。

a—U4f;b—C1s;c—O1s;d—P2p

图11 PC-AnGS吸附U(Ⅵ)前、后的XPS图谱

Fig.11 XPSspectraofPC-AnGSbeforeandafterU(Ⅵ)adsorption

  由图11(a)看出:在结合能分别为393.69
和377.50eV处存在2个不同的 U(Ⅵ)峰,在

389.50和375.10eV处分别存在2个 不 同 的

U(Ⅳ)峰,说明PC-AnGS对于 U(Ⅵ)具有还原

性能;但U(Ⅳ)的占比相对较低,仅为2.3%,说

明在10h的反应时间内,溶液中大部分 U(Ⅵ)
迅速 被 表 面 官 能 团 固 定,还 原 作 用 不 占 优

势[33-34]。由图11(b)看出:C1s图谱分峰拟合为

3 个 特 征 峰,分 别 位 于284.8eV(C—C)、

286.27eV(C—O—C)和288.26eV(O—C O􀪅􀪅 );
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吸附U(Ⅵ)后,O—C O􀪅􀪅 的结合能降低,C—O—C
特征峰强度显著减弱且峰面积占比减小,表明上

述官能团参与了对U(Ⅵ)的捕获过程,吸附在表面

的铀酰离子可能对特征官能团产生了掩蔽效应,从
而导致其检测信号减弱[35]。由图11(c)看出:O1s
图谱 分 峰 拟 合 为2个 峰,分 别 位 于532.16eV
(C O􀪅􀪅 /P O􀪅􀪅 )和534.16eV(C—O—C/P—O)处;
吸附后新增C—OH 特征峰,推测为 U(Ⅵ)与羟

基形成配合物并富集于吸附剂表面[36]。综合分析

表明,PC-AnGS吸附U(Ⅵ)后,C1s、O1s特征峰的

结合 能 与 强 度 均 发 生 显 著 变 化,证 实—OH、
—COOH和—PO3-4 均参与了U(Ⅵ)的吸附过程。
由图 11(d)看 出:U(Ⅵ)富 集 导 致 峰 位 从

135.96eV偏移至133.33eV,峰面积显著增大,
这表明P参与了U(Ⅵ)的沉淀反应,使PC-AnGS
表面的磷酸盐增加[37],且磷酸盐的化学形态发生

了改变。
结合初始pH 对 U(Ⅵ)去除的影响,以及

SEM、FT-IR和XPS等微观表征分析结果,可推

断PC-AnGS去除U(Ⅵ)的机制为:

1)表面配位配合:溶液中的U(Ⅵ)与吸附剂表

面的活性官能团(—OH、—COOH和—PO3-4 )发生

强烈的化学配位反应,形成稳定的表面配合物。

2)生物矿化:PC-AnGS表面的—PO3-4 与富

集的U(Ⅵ)进一步反应,生成难溶的磷酸铀酰沉

淀,实现了铀的固定与沉积。

3)微生物还原作用:被吸附的 U(Ⅵ)小部分

被 活 体 微 生 物 的 酶 促 系 统 还 原 为 更 稳 定

的U(Ⅳ)。

3 结论

采用洋葱假单胞菌(Pseudomonascepacia)与
厌氧颗粒污泥(Anaerobicgranularsludge,AnGS)
共培养体系(PC-AnGS)去除废水中的U(Ⅵ)是可

行的。在溶液初始pH=7.0、PC-AnGS投加量

2g/L、温度35℃、反应时间10h适宜条件下,PC-
AnGS对U(Ⅵ)去除率可达94.2%。PC-AnGS对

U(Ⅵ)的吸附过程遵循准二级动力学模型,化学

吸附是反应的主导机制。Weber-Morris颗粒扩

散模型分析揭示了该过程包含初始的快速液膜扩

散阶段和随后的吸附平衡阶段;拟合曲线截距不

为零,表明吸附速率受液膜扩散与颗粒内扩散的

共同调控。热力学与吸附等温线分析证实,PC-

AnGS对 U(Ⅵ)的吸附过程符合Langmuir等温

吸附模型,以单分子层化学吸附为主;且该过程为

吸热反应,升高温度有利于对 U(Ⅵ)的吸附。机

制分析发现,PC-AnGS体系利用两组分的协同效

应,通过表面丰富官能团(—OH、—COOH 和—

PO3-4 )进行U(Ⅵ)的吸附固定,并进一步矿化、还
原。该法具有协同吸附能力强、体系稳定性好等

优势,具有一定推广应用价值。
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EffectandMechanismofPseudomonascepaciaandAnaerobicGranularSludgeCo-culture
intheTreatmentofU(Ⅵ)-containingWastewater

JIANGQian,KONGQiuyun,PENGRunyi,YANYao,ZENGTaotao
(HunanProvinceKeyLaboratoryofPollutionControlandResourceReuseTechnology,

UniversityofSouthChina,Hengyang 421001,China)

Abstract:Fortreatmentofuranium-containingwastewater,aco-culturesystemcomprisingPseudomonas
cepaciaandanaerobicgranularsludge(PC-AnGS)wasconstructed,anditsperformanceandunderlying
mechanismsforremovingofU(Ⅵ)wassystematicallyinvestigated.Theresultsshowthattheremovalrateof
U(Ⅵ)isashighas94.2%undertheoptimalconditionsofinitialpH=7.0,PC-AnGSdosageof2g/L,

contacttimeof10handtemperatureof35℃.Theresultsofadsorptionkineticsandisothermanalysis
indicatethattheadsorptionprocessconformstothepseudo-second-orderkineticsandLangmuirisothermal
adsorptionmodel,andisdominatedbymonolayerchemicaladsorption.ThecontroltestandSEM,FT-IR,

XPSandothercharacterizationresultsconfirmthatthePC-AnGSsystemusesthesynergisticeffectof
thetwocomponentstoadsorbandfixU(Ⅵ)mainlythroughtherichfunctionalgroupsonthesurface,

andthenpartialmineralizationandreduction.Theresearchresultscanprovidecertaintechnical
referenceforthebioremediationofuranium-containingwastewater.
Keywords:Pseudomonas;anaerobicgranularsludge;uranium;microbialadsorption;wastewatertreatment

·283·


