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气态烷烃基质膜生物膜反应器去除地下水中
氧化态污染物研究进展
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摘要：随着社会不断发展，民众对饮用水质量的要求日益提高。 地下水作为重要的饮用水来源，
正面临严峻的氧化态污染物污染问题。 近年来，一种以气态烷烃作为电子供体的膜生物膜反应

器（Ｍｅｍｂｒａｎｅ Ｂｉｏｆｉｌｍ Ｒｅａｃｔｏｒ，ＭＢｆＲ）技术在处理地下水中氧化态污染物方面展现出良好的效果

与优势。 本文首先阐述了气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 去除氧化态污染物的工作原理及其技术特点。 其

次，论述了气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 还原硝酸盐、高氯酸盐等不同种类氧化态污染物的可行性与有效

性。 随后，列举了气态烷烃驱动氧化态污染物还原过程中烷烃氧化菌、污染物还原菌等核心功能

菌及相关功能酶，并阐明了其中的微生物作用机制。 最后，提出了该技术在应用推广方面所面临

的挑战，并阐述了相应的解决思路。 本文为地下水中氧化态污染物的绿色、低碳控制提供了新的

思路，对天然气利用及地下水修复的新技术研发具有重要的理论指导意义。
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０　 引　 　 言

地下水作为地球上最大的淡水储备之一，是
我国城镇与农村居民饮用水的主要来源，在城市

与工农业供水中扮演着重要角色，对人类社会的

生产生活至关重要。 然而，随着人口增长、工业化

和城市化的加速推进，这一宝贵的自然资源正面

临日益严重的污染问题。 据统计，我国约 ９０％城

市的地下水都存在着不同程度的污染，并呈现出

由点到面、由城市到农村不断扩散的特点［１］。 此

外，农村地区由于缺少污水处理设施及排污监管，
地下水污染情况也很严峻。 近年来，地下水中的

氧化态污染物愈加受到各界关注。 一方面，即使

在低浓度下，该类污染物对人体健康也构成不可

忽视的威胁［２－３］；另一方面，各类污水的排放不断

加重了地下水中氧化态污染物的污染程度［４］。 随

着生活水平的不断提高，民众对于饮用水安全及

生态环境的要求也在提高，因此，研发高效的地下

水中氧化态污染物的处理技术成为保障饮用水安

全及改善生态环境的重要举措。
地下水中的氧化态污染物主要可以分为两

类，分别为高价态的非金属无机阴离子（如硝酸

盐、溴酸盐、高氯酸盐等）和氧化态重 ／类金属离子

（如锑酸盐、铬酸盐、钒酸盐、硒酸盐等）。 氧化态

污染物进入地下水的途径多种多样，包括生活污

水、工业废水的排放以及土壤中残留农药化肥的

迁移等。 除硝酸盐浓度普遍在 ｍｇ ／ Ｌ 水平外，多数

氧化态污染物在地下水中的浓度处于 μｇ ／ Ｌ 的水

平，但在某些特殊地区如被工厂污染的地下水中

可能达到 ｍｇ ／ Ｌ 的水平。 例如，中国四川攀枝花钒

钛磁铁矿场附近的地下水中钒酸盐的浓度约为

０．３３ ｍｇ ／ Ｌ［５］；受美国军工厂影响的地下水中高氯

酸盐浓度高达 ２０ ｍｇ ／ Ｌ［６］。 氧化态污染物往往对

人体健康有很大威胁，例如饮用水中硝酸盐超过

１０ ｍｇ ／ Ｌ 容易引起婴儿高铁血红蛋白症［７］，硒的

日摄入量超过 ４００ μｇ 可能引发神经紊乱［８］，而高

氯酸盐的日摄入量超过 １ ｍｇ ／ （ ｋｇ·ｄ）会抑制甲

状腺激素产生［９］。 为保障饮用水安全，美国环保

署对这些污染物在饮用水中的最高污染标准浓度

进行了规定，我国《生活饮用水卫生标准》亦对部

分污染物设定了限值。
目前用于处理氧化态污染物的方法主要包括

离子交换、活性炭吸附、膜过滤、电渗析等物理或

物理化学方法［２］，但这些工艺存在高成本、高能

耗、高碳排等缺点。 例如，离子交换树脂、活性炭

不仅投资成本高，还需考虑再生问题；电渗析法的

耗电量大，间接增加了碳排放；膜过滤技术受限于

膜污染问题，膜组件的频繁更换需要高昂的运行

成本。 此外，上述物理或物理化学技术仅仅实现

了污染物的转移而没有将其彻底去除，若不妥善

处理可能造成二次污染。
和物理 ／物理化学技术相比，生物还原法在彻

底去除污染物、避免二次污染等方面更具有优势。
微生物可以利用外源电子供体驱动氧化态污染物

的还原，从而将其转化为无毒或沉淀形态。 然而，
常规的生物还原技术以甲醇、醋酸钠等作为电子

供体，存在成本高、易残留的问题。 近年来，一种

以气 态 烷 烃 作 为 基 质 的 膜 生 物 膜 反 应 器

（Ｍｅｍｂｒａｎｅ Ｂｉｏｆｉｌｍ Ｒｅａｃｔｏｒ，ＭＢｆＲ）技术备受关注，
该技术利用中空纤维膜向附着在膜表面的微生物

提供甲烷、乙烷、丙烷或丁烷等气态烷烃作为电子

供体和碳源，从而驱动地下水中氧化态污染物的

生物还原。 相对于传统的物理 ／物理化学和生物

处理方法，该技术具有成本低廉、低碳环保、运行

效率高等优点，能有效去除氧化态污染物［１０－１２］，
在地下水污染治理方面具有广阔的应用前景。

本文将介绍气态烷烃基质膜生物膜反应器的

工作机理、特点及优势，在此基础上，重点综述气

态烷烃驱动地下水中氧化态污染物还原（单一污

染、复合污染）的可行性与成效、关键功能微生物

及其作用机制。 最后，分析该技术在应用推广方

面所面临的挑战，并针对性地提出若干项解决

措施。

１　 气态烷烃基质膜生物膜反应器的工作
原理、特点及优势

１􀆰 １　 气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 的工作原理及特点

ＭＢｆＲ 是一种将生物膜法与无泡曝气技术有

机结合的装置，工作原理如图 １ 所示，气态电子供

体进入中空纤维膜膜腔内，随后以无泡曝气的形

式从中空纤维膜膜腔扩散至膜表面，从而被附着

在膜表面的微生物氧化获得电子。 与此同时，氧
化态污染物则从液相迁移并被膜上的微生物还原

利用。 微生物以气态烷烃作为电子供体和碳源，
以氧化态污染物作为电子受体，进行代谢活动形

成生物膜，并不断将氧化态污染物还原去除，从而

达到地下水净化的目的。
无泡曝气是 ＭＢｆＲ 的一大特点。 它是指在低
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图 １　 气态烷烃基质膜生物膜反应器工作原理示意图

Ｆｉｇ． １　 Ｓｋｅｔｃｈ ｍａｐ ｏｆ ｔｈｅ ｗｏｒｋｉｎｇ ｐｒｉｎｃｉｐｌｅ ｏｆ ｇａｓｅｏｕｓ
ａｌｋａｎｅ－ｂａｓｅｄ ｍｅｍｂｒａｎｅ ｂｉｏｆｉｌｍ ｒｅａｃｔｏｒ

于起泡点的气压驱动下，中空纤维膜内部的气体

基质通过微小孔隙高度分散到纤维膜壁上，以分

子或微小气泡的形式传入附着在纤维膜上的微生

物膜中［１３］，这一特点显著提高了 ＭＢｆＲ 中气体基

质的传质效率与利用效率，还降低了传质阻力。
张锡辉等［１４］ 研究表明，当以氧气作为气体基质

时，使用聚丙烯中空纤维膜进行无泡曝气的氧传

质系数（６０５． １６ ｈ－１） 显著高于传统气泡式曝气

（＜１００ ｈ－１），并且无泡曝气能够增加气体与微生

物的接触面积，提高气体的利用效率［１５］。 此外，
由于气体基质不经液相直接进入生物膜内，传质

阻力小，单位处理水量下能够比常规曝气法节省

约 ３０％的能源［１６］，克服了传统气泡式鼓风曝气能

耗大、效率低的缺陷。
反向扩散是 ＭＢｆＲ 的另一重要特点。 传统的

生物膜属于同向扩散膜（ｃｏ－ｄｉｆｆｕｓｉｏｎ ｂｉｏｆｉｌｍ），污
染物与电子供体均从液相一侧向生物膜内扩散，
微生物代谢最活跃的部分位于靠近液相的膜外

侧；而膜生物膜属于反向扩散膜（ｃｏｕｎｔｅｒ－ｄｉｆｆｕｓｉｏｎ
ｂｉｏｆｉｍ），电子供体与污染物分别从生物膜的异侧

进入膜内，微生物代谢最活跃的区域位于生物膜

内部［１７－１８］。 反向扩散的特点使得 ＭＢｆＲ 在性能上

优于传统生物膜反应器：一方面，由于高活性代谢

中心位于生物膜内部，反向扩散膜对外界有毒物

质和反应抑制性物质具有更好的抗冲击能力［１９］；
另一方面，在传统的同向扩散生物膜中，液相扩散

层（Ｌｉｑｕｉｄ Ｄｉｆｆｕｓｉｏｎ Ｌａｙｅｒ，ＬＤＬ）所造成的传质阻

力会阻碍电子供体与受体进入生物膜内，从而限

制生物膜生长，污染物去除通量难以进一步提升，

为克服 ＬＤＬ 抑制往往需要高底物浓度。 然而在反

向扩散膜中，气体基质由中空纤维膜侧向靠近液

相侧传递，ＬＤＬ 能够防止气体基质过快流失到液

相中，提高电子供体利用效率，进而提高生物膜的

整体活性［１９］。
１􀆰 ２　 气态烷烃基质ＭＢｆＲ 去除地下水中氧化态污

染物的优势

　 　 气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 用于去除地下水中氧化

态污染物具有诸多优势。 首先，此技术具有极大

的成本优势。 相比于甲醇、乙酸钠等传统有机碳

源，富含甲烷、乙烷、丙烷等气态烷烃的天然气来

源广泛、价格低廉。 以日处理量 １ ０００ ｔ、硝酸盐浓

度为 １００ ｍｇ ／ Ｌ 的地下水为例，需要投加乙酸钠约

３０．２ ｔ ／ ａ（见式 １），成本在 １３．７ 万元 ／年左右，而以

天然气 （以 ８５％甲烷计） 作为电子供体则需约

８ ２４２ ｍ３ ／ ａ（见式 ２），合计仅 ２．５ 万元 ／年，因此每

年能够节省 １１．１ 万元左右的碳源投加成本。 其

次，气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 技术能有效减少氧化态

污染物处理过程中的碳排放。 同样以上述地下水

处理过程为例，投加乙酸钠驱动反硝化脱氮的二

氧化碳排放量约为 １６ ４８３．８ ｍ３ ／ ａ，而以天然气（以
８５％甲烷计）作为电子供体的二氧化碳排放量只

有８ ２４１．９ ｍ３ ／年，因此每年约可以减少约 ８ ２４２ ｍ３

的二氧化碳排放。 最后，由于无泡曝气和反向扩

散的特点，此技术还具备气体传质效率高、传质阻

力小、气体利用率高的优势。
５ＣＨ３ＣＯＯＮａ ＋ ８ＮＯ－

３ ＋ １３Ｈ＋ →
１０ＣＯ２＋ ４Ｎ２＋ ５Ｎａ＋＋ １４Ｈ２Ｏ （１）

５ＣＨ４＋ ８ＮＯ－
３ ＋ ８Ｈ＋ →

５ＣＯ２＋ ４Ｎ２＋ １４Ｈ２Ｏ （２）

２　 气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 去除地下水中氧化
态污染物的可行性与成效

　 　 地下水中的氧化态污染物主要分为非金属无

机阴离子和氧化态重 ／类金属离子两类，目前在气

态烷烃基质 ＭＢｆＲ 驱动多种氧化态污染物还原去

除方面已经取得了一定进展。 此外，由于地下水

复合污染的特性，不少学者亦对两种或以上上述

污染物共存情况下的还原效果进行了研究。
２􀆰 １　 气态烷烃基质ＭＢｆＲ 还原非金属无机阴离子

气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 能有效去除水体中的硝

酸盐，在此过程中，气态烷烃经微生物代谢逐步转

化为醇、醛、酸等中间产物，最终生成 ＣＯ２。 气态

烷烃氧化过程中产生的电子可将 ＮＯ－
３ 逐步还原为

３



ＮＯ－
２、ＮＯ、Ｎ２Ｏ，最终转化为 Ｎ２，实现硝酸盐的去

除。 经过证实，甲烷、乙烷、丙烷、丁烷等天然气成

分均能够通过 ＭＢｆＲ 驱动反硝化。 目前关于甲烷

的研究最为丰富。 ＭＯＤＩＮ 等［２０］ 利用 ＭＢｆＲ 系统

实现了好氧甲烷氧化与反硝化的耦合，氧气与甲

烷的摩尔比为 １．６８，硝酸盐与亚硝酸盐的去除速

率可达 １３．７ ｍｇ Ｎ ／ （ｍ３·ｄ）。 在进水溶解氧含量

为 ７ ～ ９ ｍｇ ／ Ｌ 的条件下， ＬＵＯ 等［２１］ 利用 ＣＨ４ －
ＭＢｆＲ 能够将进水中 ５０ ｍｇ ／ Ｌ 的硝酸盐全部去除，
最大去除速率可达 ４５ ｍｇ Ｎ ／ （ Ｌ· ｄ）。 ＣＨＥＮ
等［２２］利用 ＣＨ４－ＭＢｆＲ 模拟地下水中硝酸盐（１００
ｍｇ Ｎ ／ Ｌ）的去除，利用 Ｎ２吹扫保证合成进水中溶

解氧浓度低于 ０．２ ｍｇ ／ Ｌ，高效液相色谱分析表明

甲烷可被转化为短链脂肪酸 （ Ｓｈｏｒｔ Ｃｈａｉｎ Ｆａｔｔｙ
Ａｃｉｄｓ，ＳＣＦＡｓ），如乙酸和丙酸，其浓度分别可达

１６８．８ ｍｇ ／ Ｌ 和５０．２ ｍｇ ／ Ｌ，ＳＣＦＡｓ 的积累保证了硝酸

盐的高效去除，其去除速率高达 ７０６ ｍｇ Ｎ ／ （Ｌ·ｄ）。
ＣＡＩ 等［２３］ 报道了在厌氧 ＣＨ４ － ＭＢｆＲ 系统中，
ＤＡＭＯ（Ｄｅｎｉｔｒｉｆｙｉｎｇ Ａｎａｅｒｏｂｉｃ Ｍｅｔｈａｎｅ Ｏｘｉｄａｔｉｏｎ）
古菌能够实现 ６８４ ｍｇ Ｎ ／ （Ｌ·ｄ）的硝酸盐去除速

率。 此外，非甲烷短链气态烷烃也可以作为电子

供体驱动硝酸盐还原。 王文静［２４］ 的研究表明，在
好氧条件下利用 Ｃ２Ｈ６ －ＭＢｆＲ 可以有效去除硝酸

盐， 其 去 除 速 率 可 达 ３． ２３ ｍｇ Ｎ ／ （ Ｌ · ｄ ）。
ＷＵ 等［１２］在限氧条件下 （氧气供给速率为 １５０
ｍｇ ／ （Ｌ·ｄ））使用丙烷 ／丁烷基质 ＭＢｆＲ 还原去除

硝酸盐，其去除速率达到了 ４０～５０ ｍｇ Ｎ ／ （Ｌ·ｄ）。
由以上结果可知，不同供氧条件及电子供体种类

均会影响 ＭＢｆＲ 系统内硝酸盐的去除效果。
气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 亦可有效驱动高氯酸盐

的还原，将 ＣｌＯ－
４ 逐步转化为 ＣｌＯ－

３、ＣｌＯ
－
２，最终还原

为无毒的 Ｃｌ－，达到修复高氯酸盐污染的目的。
ＷＵ 等［２５］证实了无论在有氧或无氧条件下，甲烷

基质膜生物膜反应器均可驱动高氯酸盐的还原。
长期运行实验结果表明，在无氧条件下，高氯酸盐

的去除速率为 ４ ｍｇ Ｃｌ ／ （Ｌ·ｄ），而当提供有限氧

（１０ ｍｇ ／ （Ｌ·ｄ））时，甲烷会被转化为挥发性脂肪

酸（Ｖｏｌａｔｉｌｅ Ｆａｔｔｙ Ａｃｉｄｓ，ＶＦＡｓ）并将高氯酸盐的去

除速率提高到 １６ ｍｇ Ｃｌ ／ （Ｌ·ｄ）。 ＬＵＯ 等［２６］利用

以甲烷作为唯一电子供体的膜生物膜反应器，在
厌氧条件下能够将进水中 ５ ｍｇ ／ Ｌ 的高氯酸盐完

全去除。 此外，ＬＡＩ 等［１０］证实，通过 ＭＢｆＲ，乙烷和

丙烷均能在限氧条件下作为唯一电子供体驱动高

氯酸盐的还原。

气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 能够将 ＢｒＯ－
３ 先转化为

ＢｒＯ－
２，再进一步将其转化为无毒的 Ｂｒ－，从而实现

溴酸盐的去除。 ＬＵＯ 等［２７］ 首次证实了限氧条件

下 ＣＨ４ －ＭＢｆＲ 驱动溴酸盐还原的可行性。 ＬＡＩ
等［２８］通过 ＣＨ４－ＭＢｆＲ 成功将进水中 ０．８ ｍｇ ／ Ｌ 的

溴酸盐彻底还原为溴离子。 然而乙烷、丙烷等非

甲烷短链气态烷烃能否作为唯一电子供体驱动溴

酸盐还原还有待探究。
２􀆰 ２　 气态烷烃基质ＭＢｆＲ还原氧化态重 ／类金属离子

　 　 目前，利用气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 驱动硒酸盐

还原的研究已被广泛报道。 气态烷烃基质 ＭＢｆＲ
能够通过生物膜将 ＳｅＯ２－

４ 先转化为 ＳｅＯ２－
３ ，随后再

将 ＳｅＯ２－
３ 转化为不溶于水的单质硒 Ｓｅ０，实现硒酸

盐的高效处理和单质硒的回收，经生物还原产生

的 Ｓｅ０能够形成纳米颗粒，具有优异的光电与半导

体性能，经济价值潜力巨大［２９］。 ＬＡＩ 等［３０］ 利用

ＣＨ４－ＭＢｆＲ 实现了 ＳｅＯ２－
４ 的生物还原，其去除率接

近 １００％，其中超过 ９４％的 ＳｅＯ２－
４ 被还原为 Ｓｅ０。 此

外，ＬＡＩ 等［３１］ 也证实了在 ＭＢｆＲ 系统中，乙烷或丙

烷可以作为唯一电子供体驱动 ＳｅＯ２－
４ 的生物还原，

这一发现有助于开发原位利用页岩（普遍含硒，含
量可达 ５０ ｍｇ ／ Ｋｇ，极易进入附近地下水系统造成

硒酸盐污染［３２］）开采过程中产生的天然气处理硒

酸盐污染技术，具有重要的环保与工程意义。
对于地下水中的铬酸盐污染，将 Ｃｒ（ＶＩ）还原

为毒性更低且易于形成沉淀的 Ｃｒ（ ＩＩＩ）是一种可

行的处理方法。 ＬＡＩ 等［３３］ 首次证实了 ＭＢｆＲ 系统

中以 ＣＨ４作为唯一电子供体驱动 ＣｒＯ２－
４ 还原的可

行性，在进水溶解氧浓度约为 ０．２ ｍｇ ／ Ｌ，Ｃｒ（ＶＩ）浓
度为 ３ ｍｇ ／ Ｌ 的情况下，获得了理想的 Ｃｒ（ＶＩ）去

除率 （ ９５％） 与 Ｃｒ （ ＩＩＩ ） 产率 （ ＞ ８８％）。 ＤＯＮＧ
等［３４］报道了在厌氧条件下，甲烷能够驱动 Ｃｒ（ＶＩ）
还原，当进水中 Ｃｒ（ＶＩ）浓度为 ２．２ ｍｇ ／ Ｌ 时，去除

速率可达 ０．２８ ｍｇ ／ （Ｌ·ｄ）。 ＣＨＩ 等［３５］ 利用 Ｃ２Ｈ６

－ＭＢｆＲ 成功实现了 Ｃｒ（ＶＩ）和 ＮＯ－
３ 的同步去除。

在水环境中， 重金属锑主要以 Ｓｂ （ Ｖ） 和

Ｓｂ（ＩＩＩ）两种价态存在，生物还原法能将有毒、高溶

解度的 Ｓｂ（Ｖ）转化为易于沉淀的 Ｓｂ（ＩＩＩ），是一种

有效的污水除锑技术。 ＦＩＬＥＬＬＡ 等［３６］ 研究发现

Ｓｂ（Ｖ）通过生物还原转化形成的 Ｓｂ２Ｏ３微晶，在光

电子器件、阻燃剂、聚氯乙烯稳定剂生产等方面具

有潜在应用价值［３７］。 已有一些学者利用甲烷基

质 ＭＢｆＲ 对 Ｓｂ（ＶＩ）的还原去除进行了探索。 ＬＡＩ
等［３８］首次报道了在 ＭＢｆＲ 系统中，甲烷能作为唯

４



一电子供体有效驱动 Ｓｂ（Ｖ）还原为 Ｓｂ２Ｏ３微晶。
Ｖ（Ｖ）具有很高的溶解度和毒性，而 Ｖ（ＩＶ）毒

性较小，在中性或碱性条件下易形成沉淀，将

Ｖ（Ｖ）转化为 Ｖ（ ＩＶ）可以实现污水中钒的脱毒。
ＬＡＩ 等［３９］在厌氧条件下通过 ＣＨ４ －ＭＢｆＲ，实现了

甲烷氧化耦合钒酸盐还原，当进水中 Ｖ（Ｖ）的表

面负荷为 ３６３ ｍｇ ／ （ ｍ２ ·ｄ） 时，其去除率可达

１００％。 ＷＡＮＧ 等［４０］在缺氧条件下以甲烷作为唯

一电子供体实现了钒酸盐的还原，Ｖ（Ｖ）的去除速

率最高可达 ０．６６ ｍｇ ／ （Ｌ·ｄ）。
２􀆰 ３　 气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 去除复合污染物

地下水中污染物的来源复杂，工业废水的乱

排、农药化肥的不合理使用以及固体废弃物的长

期堆放等，均会引发多种氧化态污染物的泄露风

险，导致地下水复合污染问题。 例如，由于硝酸盐

在农业上广泛用作肥料（硝酸铵、硝酸钾、硝酸钠

等），在富硒土壤的农业区地下水中频繁发现 ＮＯ－
３

与 ＳｅＯ２－
４ 复合污染问题［３０］。 地下水中多种污染物

同步去除的技术需求，向气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 的

进一步工程化推广提出了现实挑战。 近年来，一
些学者已针对该问题开展了相关研究。

硝酸盐是地下水中最普遍的污染因子，ＮＯ－
３

与其他氧化态污染物（ ＳｅＯ２－
４ 、ＣｒＯ２－

４ ）的复合污染

是最常见的问题之一。 ＬＡＩ 等［３０］ 的研究结果表

明，在充足供应 ＣＨ４的情况下，向 ＭＢｆＲ 系统中引

入 ＮＯ－
３ 会抑制 ＳｅＯ２－

４ 还原为 Ｓｅ０的过程（Ｓｅ０生成率

由 ９４％降至 ７５％），但仍能维持 ＳｅＯ２－
４ 与 ＮＯ－

３ 的同

步去除。 ＬＶ 等［４１］ 建立了 ＣＨ４ －ＭＢＢＲ（ｍｅｍｂｒａｎｅ
ｂａｔｃｈ ｂｉｏｆｉｌｍ ｒｅａｃｔｏｒ ） 系统以同步去除 ＮＯ－

３ 和

ＣｌＯ－
４，在进水组成不同的各反应阶段，ＮＯ－

３ 和 ＣｌＯ－
４

均能被完全去除，但去除速率不同：在未引入 ＮＯ－
３

的情况下，进水中 １８ ｍｇ ／ Ｌ 的 ＣｌＯ－
４ 去除速率为

１．６６ ｍｍｏｌ ／ （ｍ２ ·ｄ）；而当引入 １５ ｍｇ ／ Ｌ 的 ＮＯ－
３

后，ＣｌＯ－
４ 的去除速率下降为 ０．６４ ｍｍｏｌ ／ （ｍ２·ｄ），

ＮＯ－
３ 的去除速率为 ２．７６ ｍｍｏｌ ／ （ｍ２·ｄ），ＮＯ－

３ 耗

尽后 ＣｌＯ－
４ 去除速率恢复到 １．６８ ｍｍｏｌ ／ （ｍ２·ｄ）；

当 ＮＯ－
３ 和 ＣｌＯ－

４ 的浓度均为 ３６ ｍｇ ／ Ｌ 时，ＮＯ－
３ 的去

除速率为 ２．５４ ｍｍｏｌ ／ （ｍ２·ｄ），ＮＯ－
３ 耗尽后 ＣｌＯ－

４

去除速率由 ０．５３ ｍｍｏｌ ／ （ｍ２·ｄ）恢复为 １．６ ｍｍｏｌ ／
（ｍ２·ｄ），可以发现 ＮＯ－

３ 对 ＣｌＯ－
４ 还原的抑制作用

是可逆的。 此外， ＷＡＮＧ 等［４２］ 发现， 在 ＣＨ４ －
ＭＢｆＲ 进水中引入 ２．２ ｍｇ Ｎ ／ Ｌ 的硝酸盐后，即使

甲烷供给充足，铬酸盐还原仍受到明显抑制，出水

Ｃｒ （ ＶＩ） 浓度由 ０． ８ ｍｇ ／ Ｌ 上升到 ３． ４８ ｍｇ ／ Ｌ，
Ｃｒ（ＶＩ）去除率由 ９８％下降到 １０％以下，推测这可

能是由于硝酸盐促进了异养微生物的生长，但同

时抑制了甲烷营养菌和铬酸盐还原菌的生长。 当

后续进水硝酸盐浓度降至 ０．６６ ｍｇ ／ Ｌ 后，Ｃｒ（ＶＩ）
还原率又恢复到 ６２．８％。

除了硝酸盐以外，硫酸盐是另一种广泛存在

的氧化态离子。 尽管硫酸盐通常不被视为污染

物，但其存在也会影响其他污染物的去除性能。
ＬＶ 等［４３］探究了 ＣＨ４－ＭＢｆＲ 系统中 ＳＯ２－

４ 的引入对

ＣｒＯ２－
４ 还原的影响，发现当 ＳＯ２－

４ 负荷从 ０ ｍｇ ／ （ｍ２·ｄ）
增加到 ４． ７ ｍｇ ／ （ ｍ２ ·ｄ），随后又降至 ０ ｍｇ ／
（ｍ２·ｄ）的过程中，Ｃｒ（ＶＩ）去除率从 ６０％提高到

７０％，并进一步提高至 ９０％，这可能是因为硫酸盐

还原菌具备 Ｃｒ（ＶＩ）还原能力。 然而，当 ＳＯ２－
４ 负荷

进一步提高至 ２６．６ ｍｇ ／ （ｍ２·ｄ）时，Ｃｒ（ＶＩ）去除

率大幅降至 ４０％，这是由于 Ｃｒ（ＶＩ）和 ＳＯ２－
４ 还原菌

竞争电子供体所致。 对于硫酸盐与氧化态污染物

共存的污水处理，氧化态污染物需要还原去除，而
硫酸盐需要抑制还原，这可以通过调控生物膜厚

度、氧气浓度等参数实现。 例如 ＷＡＮＧ 等［４４］利用

数学模型模拟了 ＣＨ４ －ＭＢｆＲ 处理 ＣｒＯ２－
４ 、ＳｅＯ２－

４ 、
ＳＯ２－

４ 三种氧化态离子共存的废水，发现在生物膜

厚度＞３００ μｍ，水力停留时间＞４ ｈ，进水溶解氧浓

度为 ０．３ ｍｇ ／ Ｌ 的条件下，ＣＨ４ －ＭＢｆＲ 能够同步高

效去除 ＳｅＯ２－
４ 与 ＣｒＯ２－

４ ，去除率均在 ９０％以上；并保

证 ＳＯ２－
４ 的还原率低于 １０％。

３　 气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 去除氧化态污染物
过程中的关键功能菌及其作用机制

　 　 在气态烷烃驱动氧化态污染物生物还原的过

程中，气态烷烃的氧化与污染物的还原主要依靠

气态烷烃氧化菌、氧化态污染物还原菌等核心功

能菌的代谢作用完成，这些功能菌能够通过特异

的功能酶催化底物的氧化或还原反应。 微生物学

机制的研究有助于我们更加深入地了解烷烃氧化

驱动氧化态污染物还原的过程，包括其中参与的

微生物种类、关键功能酶、功能菌作用模式等，进
而加强对 ＭＢｆＲ 去除污染物效能的把控。
３􀆰 １　 微生物协同作用

在微量氧气存在的条件下，气态烷烃基质

ＭＢｆＲ 系统中的生物膜可以通过气态烷烃氧化菌

与氧化态污染物还原菌的种间协同作用去除氧化

态污染物，具体机制如图 ２ 所示。 以甲烷氧化耦

５



合反硝化为例，甲烷氧化菌首先利用甲烷单加氧

酶将 ＣＨ４转化为 ＣＨ３ＯＨ，随后在甲醇脱氢酶的作

用下转化为 ＣＨＯＨ，甲醛既可以经甲醛脱氢酶催

化生成甲酸，也可以发酵产生乙酸、乳酸、柠檬酸

等中间产物［４５－４７］，随后硝酸盐还原菌利用这些中

间产物作为电子供体，通过反硝化酶系统将 ＮＯ－
３

逐步还原为 Ｎ２
［４５］。 例如，ＬＥＥ 等［４８］ 通过微生物

群落分析发现，甲烷氧化菌 Ｍｅｔｈｙｌｏｃｏｃｃｕｓ（５３％）与
硝酸盐还原菌 Ｅｓｃｈｅｒｉｃｈｉａ （ ～ １０％） 在缺氧条件

（ＤＯ＝ ０．０４５ ｍｇ ／ Ｌ）下的 ＭＢｆＲ 系统中占据主导，
并通过宏基因组测序证实二者协作介导了好氧甲

烷氧化耦合反硝化过程。 此外，近年来的研究表

明，在厌氧气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 系统中，也存在气

态烷烃氧化菌与氧化态污染物还原菌的协同作

用。 例如，ＣＨＥＮ 等［４５］ 报道了在厌氧条件下的

ＣＨ４－ＭＢｆＲ 系统中，当进水硝酸盐浓度为 １５ ｍｇ Ｎ／ Ｌ
时， 可 以 观 察 到 甲 烷 转 化 产 物 短 链 脂 肪 酸

（ＳＣＦＡｓ）的积累量随时间波动，即 ＳＣＦＡｓ 的生产

与消耗同时发生，结合微生物群落表征结果，推测

这可能依赖于厌氧甲烷氧化菌 Ｃａｎｄｉｄａｔｕｓ ‘Ｍｅｔｈ⁃
ｙｌｏｍｉｒａｂｉｌｉｓ’ （ ２２． ３％） 与异养反硝化菌 Ｄｅｎｉｔｒａｔｉ⁃
ｓｏｍａ（３．７％）的协同作用———后者利用前者生成

的 ＳＣＦＡｓ 作为电子供体进行反硝化，但目前 Ｃａｎ⁃
ｄｉｄａｔｕｓ ‘Ｍｅｔｈｙｌｏｍｉｒａｂｉｌｉｓ’将甲烷转化为 ＳＣＦＡｓ 的

具体机制还有待进一步研究。

图 ２　 微生物协同作用驱动气态烷烃氧化和

氧化态污染物还原

Ｆｉｇ． ２　 Ｇａｓｅｏｕｓ ａｌｋａｎｅｓ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ａｎｄ ｏｘｉｄｉｚｅｄ
ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｖｉａ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｓｙｎｅｒｇｙ

不局限于甲烷氧化耦合反硝化，微生物协作

在以其他污染物为去除目标的气态烷烃基质

ＭＢｆＲ 系统中亦发挥着不可小觑的作用。 ＬＡＩ
等［３９］利用 ＣＨ４ －ＭＢｆＲ 还原去除钒酸盐的过程中

发现，甲烷氧化菌 Ｍｅｔｈｙｌｏｍｏｎａｓ 与异养钒酸盐还

原菌 Ｄｅｎｉｔｒａｔｉｓｏｍａ 的协同作用可能驱动了 Ｖ（Ｖ）
的还原，其中 Ｍｅｔｈｙｌｏｍｏｎａｓ 通过单加氧酶将甲烷

活化为甲醇，Ｄｅｎｉｔｒａｔｉｓｏｍａ 利用甲醇作为电子供

体，通过硝酸盐还原酶驱动 Ｖ（Ｖ）还原。 ＷＡＮＧ
等［４９］研究发现在利用甲烷基质 ＭＢｆＲ 驱动硒酸盐

还原的过程中，当供氧速率为 １８４ ｍｇ ／ （Ｌ·ｄ）时，
ＳｅＯ２－

４ 去除速率可达 ３４ ｍｇ Ｓｅ ／ （Ｌ·ｄ），甲烷营养

菌 Ｍｅｔｈｙｌｏｃｙｓｔｉｓ （ ２２． ６％） 与 硒 酸 盐 还 原 菌

Ａｒｔｈｒｏｂａｃｔｅｒ（ ５． ５％）、硝酸盐还原菌 Ｍｅｔｈｙｌｏｃｅａｎ⁃
ｉｂａｃｔｅｒ（１３．３％）的协同作用实现了硒酸盐的高效

去除，核心功能酶包括甲烷氧化酶系统、硒酸盐还

原酶和硝酸盐还原酶。 ＬＡＩ 等［３１］ 在利用乙烷 ／丙
烷基质 ＭＢｆＲ 驱动硒酸盐还原过程中，通过微生

物群落分析发现生物膜中存在丰度较高的烷烃氧

化菌（Ｍｙｃｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ、Ｒｈｏｄｏｃｏｃｃｕｓ）与硒酸盐还原

菌（如 Ｖａｒｉｏｖｏｒａｘ），ＳｅＯ２－
４ 的去除可能由这两种功

能菌协作完成，ＰＩＣＲＵＳＴ 基因预测结果表明 ＭＢｆＲ
运行期间与烷烃单加氧酶、乙醇脱氢酶、反硝化功

能酶相关的基因丰度增加。 ＬＡＩ 等［１０］ 在 ＭＢｆＲ 系

统中利用乙烷 ／丙烷驱动高氯酸盐还原，通过功能

基因测序发现，Ｍｙｃｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ 是负责乙烷 ／丙烷氧

化的主要微生物，Ｄｅｃｈｌｏｒｏｍｏｎａｓ 是可能的高氯酸

盐还原菌，二者协作完成乙烷 ／丙烷氧化与高氯酸

盐还原的耦合。 该反应过程中，乙烷、丙烷可能在

Ｍｙｃｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ 的烷烃单加氧酶的催化作用下先转

化为醇类，随后又在脱氢酶的作用下依次转化为

醛类、酸类，这些中间产物进而作为电子供体，被
Ｄｅｃｈｌｏｒｏｍｏｎａｓ 利用，并通过高氯酸盐还原酶将

ＣｌＯ－
４ 还原为 Ｃｌ－。

３􀆰 ２　 微生物独立完成气态烷烃氧化与氧化态污

染物还原

　 　 研究表明，一些烷烃氧化微生物的基因组中

同时编码烷烃氧化和污染物还原的酶系统，可独

立完成气态烷烃氧化与氧化态污染物的还原，如
图 ３ 所示。 ＫＩＴＳ 等［５０］ 首次报道了一种能够在缺

氧条件下独立实现好氧甲烷氧化耦合反硝化的甲

基单胞菌 Ｍｅｔｈｙｌｏｍｏｎａｓ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｎｓ， ｓｐ． ｎｏｖ． ｔｙｐｅ
ｓｔｒａｉｎ ＦＪＧ１Ｔ，发现其在氧气限制条件下具有不同

平常的代谢途径，转录组学分析结果表明编码硝

酸盐还原酶、亚硝酸盐还原酶、一氧化氮还原酶以

及含铜单加氧酶的基因表达水平显著提高；厌氧

条件下单一微生物实现气态烷烃氧化耦合污染物

还原的报道则更为广泛。 如 ＨＡＲＯＯＮ 等［５１］ 通过

组学分析发现 ＡＮＭＥ－２ｄ（ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｍｅｔｈａｎｏｔｒｏｐｈ－
６



２ｄ）同时具备厌氧氧化甲烷与 ＮＯ－
３ 还原的潜在能

力，可在 ＭＣＲ 酶（ｍｃｒＡＢＣＤＧ 基因编码）的初始催

化作用下，通过逆向产甲烷途径活化 ＣＨ４产生电

子，随后在硝酸盐还原酶作用下将 ＮＯ－
３ 还原为

ＮＯ－
２；ＥＴＴＷＩＧ 等［５２］研究发现一种属于 ＮＣ１０ 门的

细菌 Ｍｅｔｈｙｌｏｍｉｒａｂｉｌｉｓ ｏｘｙｆｅｒａ 能够在甲烷单加氧

酶、ＮＯ 歧化酶及 ＮＯ－
２ 还原酶的催化作用下通过

内微氧途径氧化甲烷并还原 ＮＯ－
２。 在这一过程

中，ＮＯ－
２ 首先被还原为 ＮＯ，随后一氧化氮歧化酶

将 ＮＯ 歧化为 Ｎ２ 和 Ｏ２，Ｏ２ 被单加氧酶利用氧化

ＣＨ４，从而完成厌氧甲烷氧化与亚硝酸盐还原的耦

合。 ＷＵ 等［５３］ 发现了一种新型细菌 Ｃａｎｄｉｄａｔｕｓ
Ａｌｋａｎｉｖｏｒａｎｓ ｎｉｔｒａｔｉｒｅｄｕｃｅｎｓ，它编码了丙烷氧化与

硝酸盐还原过程中所需的酶，因此能够独立完成

厌氧丙烷氧化耦合硝酸盐还原。
上述微生物作用机制均有望在气态烷烃基质

ＭＢｆＲ 驱动氧化态污染物还原过程中发挥作用，例
如 ＣＨＥＮ 等［４５］ 在厌氧 ＣＨ４ －ＭＢｆＲ 驱动硝酸盐还

原的启动阶段发现，属于 ＡＮＭＥ－２ｄ 的 Ｃａｎｄｉｄａｔｕｓ
‘Ｍｅｔｈａｎｏｐｅｒｅｄｅｎｓ’是优势菌种（３１．１％），能够完

全去除进水中 １００ ｍｇ Ｎ ／ Ｌ 的硝酸盐。 ＬＵＯ 等［２１］

利用 ＣＨ４ －ＭＢｆＲ 驱动地下水中硝酸盐还原，１６Ｓ
ｒＲＮＡ 基因扩增子测序及荧光原位杂交技术结果

表明，属于 ＮＣ１０ 门的 Ｍｅｔｈｙｌｏｍｉｒａｂｉｌｉｓ ｏｘｙｆｅｒａ 独立

完成厌氧甲烷氧化与 ＮＯ－
２ 还原。

图 ３　 特定微生物独立完成气态烷烃氧化

耦合氧化态污染物还原

Ｆｉｇ． ３　 Ｇａｓｅｏｕｓ ａｌｋａｎｅ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｃｏｕｐｌｅｄ ｔｏ ｏｘｉｄｉｚｅｄ
ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｂｙ ａ ｓｉｎｇｌｅ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍ

３􀆰 ３　 复合污染情况下微生物之间的相互作用关系

由于污染物之间的相互作用，复合污染情况

下气态烷烃基质生物膜的微生物相互作用机制更

加复杂。 首先是不同功能微生物对电子供体的竞

争作用。 在复合污染条件下，可能由于 ＭＢｆＲ 系

统的气态电子供体供给不足，加剧了不同污染物

还原菌对电子供体的竞争，进而影响了污染物的

去除率。 例如，ＬＡＩ 等［２８］ 研究发现，在利用 ＣＨ４ －
ＭＢｆＲ 驱动 ＢｒＯ－

３（进水浓度为 ０．８ ｍｇ ／ Ｌ）还原的过

程中，在保证甲烷供给充足的条件下，进水中引入

１ ｍｇ ／ Ｌ 的 ＮＯ－
３，ＢｒＯ

－
３ 的去除率从 ３０％左右上升至

约 ６０％，这是由于硝酸盐还原菌具备还原 ＢｒＯ－
３ 的

能力；而当进水中引入 ５ ｍｇ ／ Ｌ 的 ＮＯ－
３ 时，此时甲

烷供给不足，而 ＮＯ－
３ 对电子的竞争能力更强，因此

ＢｒＯ－
３ 去除率降低约 １０％。 其次是即使在电子供

体充足的条件下，污染物的引入会导致生物膜中

功能菌组成或功能基因丰度发生变化，从而影响

污染物的还原去除。 例如 ＺＨＯＮＧ 等［５４］ 研究发

现，在具有 ＣｒＯ２－
４ 还原能力的 ＣＨ４－ＭＢｆＲ 系统中引

入 ＮＯ－
３，即使后续又将其移除，优势铬酸盐还原菌

由 Ｍｅｉｏｔｈｅｒｍｕｓ 转变为 Ｐｅｌｏｍｏｎａｓ；ＰＩＣＲＵＳｔ 基因预

测分析发现，与铬酸盐还原相关的基因（例如细胞

色素 ｃ５５１、细胞色素 ｃ５６１、硝基还原酶）丰度降

低，而与反硝化（硝酸盐还原酶、亚硝酸盐还原酶

等）、甲烷氧化及发酵相关的基因丰度增加。 尽管

ＣＨ４的供给充足，但引入 ＮＯ－
３ 后 ＣｒＯ２－

４ 还原速率明

显下降，证明 ＮＯ－
３ 还原菌的存在会抑制 ＣｒＯ２－

４ 还

原菌生长。 最后，由于功能酶的底物多样性，某些

微生物可能同时具有还原多种污染物的能力。 例

如 ＬＡＩ 等［２８］在利用 ＣＨ４－ＭＢｆＲ 驱动 ＢｒＯ－
３ 和 ＮＯ－

３

还原的研究中发现，引入 ＮＯ－
３ 可以通过刺激反硝

化细菌的生长而增强 ＢｒＯ－
３ 的去除，因为这些反硝

化菌能够同时还原 ＢｒＯ－
３ 和 ＮＯ－

３。

４　 气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 去除地下水中氧化
态污染物所面临的挑战及应对措施

４􀆰 １　 主要挑战

尽管气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 在还原去除地下水

中氧化态污染物方面具有许多优势，其应用推广

仍面临诸多挑战。 首先，由于气态烷烃氧化菌生

长缓慢、核心功能菌初期附着困难，挂膜时间长是

气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 处理地下水所面临的普遍问

题；其次，在复合污染条件下，由于污染物之间的

竞争及酶抑制作用，气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 对复合

污染的去除效能往往低于单一污染；此外，部分地

区地下水盐分含量高，不仅对微生物具有抑制作

用，还会干扰膜材料和膜界面的化学稳定性，增加

了气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 处理高盐地下水的难度；
最后，实际地下水中的重金属等氧化态污染物具

７



有生物毒性，会抑制关键功能微生物的代谢活动，
进而影响 ＭＢｆＲ 处理效果。 因此，根据上述问题

针对性提出解决方法对此技术的优化与推广至关

重要。
４􀆰 ２　 应对措施

４􀆰 ２􀆰 １　 通过信号分子调控和膜材料改性加速微

生物成膜

　 　 加速微生物成膜有利于缩短反应器启动时间，
是气态烷烃基质ＭＢｆＲ 技术优化的关键点之一。

由于信号分子能通过群体感应调控微生物胞

外聚合物生成相关基因的表达，因此外源添加或

诱导微生物产生信号分子有望降低微生物初期附

着的难度，提升微生物成膜速度。 例如徐泸峰［５５］

研究了外源群体信号感应分子 ＡＨＬｓ 对 Ｈ２－ＭＢｆＲ
生物膜的影响，发现外源信号分子的加入能够通

过刺激胞外聚合物分泌，改变胞外聚合物组分的

方式强化微生物的黏附并加速生物膜的生长，进
而提升了 ＮＯ－

３ 的还原去除效率。 此外，膜组件作

为 ＭＢｆＲ 的主体部分，承担着传送气体基质以及

为微生物提供生长场所的作用，膜的性质如膜表

面的粗糙度、气体传质性能等均会显著影响微生

物的生长情况，进而影响挂膜速度。 通过对中空

纤维膜表面进行性质调控或构建额外的附着点，
有利于强化功能菌的初期附着以及快速富集生

长，进而加快生物膜形成。 许多研究表明界面聚

合、自聚合、表面接枝等方法对中空纤维膜表面进

行改性可以加快挂膜进程。 ＨＯＵ 等［５６］ 利用界面

聚合法在 ＰＶＤＦ 膜表面包覆了一层 ３，４－二羟基苯

丙氨酸（ＤＯＰＡ），不仅将气体传质通量提升了 ２
倍，还显著提高了中空纤维膜表面的粗糙度，进而

有利于微生物附着生长。 此外，ＴＥＲＡＤＡ 等［５７］ 将

甲基丙烯酸缩水甘油酯（ＧＭＡ）接枝到聚乙烯微

孔膜表面，将微生物成膜速度提升了 ６～１０ 倍。
４􀆰 ２􀆰 ２　 通过特定电子受体引入或多级反应器构

建解决复合污染问题

　 　 为强化气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 处理复合污染物

的能力，需要盐据复合污染物的组成针对性提出

解决措施。
某些污染物还原功能菌能够利用多种电子受

体。 例如某些硝酸盐还原菌具备还原溴酸盐的能

力，且相对容易生长，因此在保证气态电子供体供

给充足的情况下，可考虑向 ＭＢｆＲ 系统中引入硝

酸盐离子，通过富集反硝化菌以强化溴酸盐的去

除，例如 ＬＡＩ 等［２８］ 向还原 ＢｒＯ－
３ 的 ＣＨ４ －ＭＢｆＲ 系

统中引入 ＮＯ－
３，通过刺激反硝化菌如 Ｍｅｉｏｔｈｅｒｍｕｓ、

Ｃｏｍａｍｏｎａｄａｃｅａｅ 等的生长来强化 ＢｒＯ－
３ 的还原，

ＢｒＯ－
３ 的去除率由 ５０％上升至 ６０％。 另外，某些共

存污染物会改变功能微生物群落从而影响污染物

去除效率，例如高负荷硝酸盐的引入会使铬酸盐

还原菌丰度降低，即使在电子供体供应充足的情

况下也会导致菌群还原铬酸盐的效能降低［５４］。
对此，构建多级反应器可以实现不同种类氧化态

污染物的还原在空间上分离，以实现复合污染物

的有效去除。 ＺＨＡＯ 等［５８］利用两级膜生物膜反应

器实现了硝酸盐、高氯酸盐的高效去除并抑制了

硫酸盐的还原。 通过控制氢气压力，能够使第一

级反应器主要用于去除硝酸盐（去除率在 ６３％ ～
８８％），避免高浓度硝酸盐进入二级反应器抑制高

氯酸盐的还原。 同时，对二级反应器供给低压氢

气，能够抑制硫酸盐还原（避免有毒产物硫化氢的

生成）的同时实现高氯酸盐有效还原（进水浓度

１６０～２００ μｇ ／ Ｌ，二级反应器出水浓度低于 ４ μｇ ／
Ｌ）。 尽管基于氢基质 ＭＢｆＲ 的多级反应器已被证

实可以有效应用于复合污染的去除，但是基于烷

烃基质 ＭＢｆＲ 的多级反应器同步去除多种污染物

的研究尚待开展。
４．２．３　 通过技术耦合、耐盐菌驯化或基因工程技术

提升气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 处理高盐地下水的能力

　 　 部分地区，如罗布泊西北部花岗岩地区［５９］ 的

地下水总含盐量最高可达 ５０ ｇ ／ Ｌ 以上，新疆昌

吉［６０］的地下水总含盐量约为 ２０ ｇ ／ Ｌ，难以利用生

物技术有效处理该类地下水。 针对该问题，可在

预处理阶段耦合膜过滤等物理化学技术有效降低

地下水的盐度，从而提升 ＭＢｆＲ 的处理效能，同时

还能够回收部分盐类。 此外，可以通过驯化耐盐

菌或嗜盐菌，或者通过基因工程技术改造功能微

生物，来强化烷烃基质生物膜处理高盐地下水的

能力。 例如，孟欣等［６１］ 从连云港赣榆盐场沉积土

中筛选出耐盐菌株 Ｈａｌｏｍｏｎａｓ ａｌｉｍｅｎｔａｒｉａ 并将其

应用于高盐废水的处理，该菌能够在 ２４ ｈ 内去除

８０％以上的硝酸盐（硝酸盐初始浓度为 １００ ～ ２５０
ｍｇ ／ Ｌ）。 王瑜瑜等［６２］ 将耐盐基因 ＢＡＤＨ 转入大

肠杆菌 Ｅ．Ｃｏｌｉ ＢＬ２１ 中以构建耐盐基因工程菌，发
现在盐度为 １０％的情况下，Ｅ．Ｃｏｌｉ ＢＬ２１ 菌株生长

受到明显抑制，而基因工程菌仍能生长。
４􀆰 ２􀆰 ４　 通过驯化或基因工程技术提升微生物对

有毒污染物的耐受性

　 　 在应用 ＭＢｆＲ 处理地下水中生物毒性较强的

８



污染物时，可以通过适应性驯化来逐步提升微生

物群落对污染物的去除能力。 例如 ＬＡＩ 等［３３］ 在

利用 ＣＨ４－ＭＢｆＲ 驱动 ＣｒＯ２－
４ 还原的过程中，设置了

５ 个 ＣｒＯ２－
４ 浓度阶段来驯化微生物群落，从而提升

生物膜对 ＣｒＯ２－
４ 的耐受性。 其次，一些基因强化手

段如基因拼接、基因编辑等能够更有效、且针对性

地强 化 微 生 物 耐 毒 性。 ＡＧＵＩＬＡＲ － ＢＡＲＡＪＡＳ
等［６３］将 Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａ ｓｐ．ＡＮＡ－３ 的铬酸盐抗性基因

ｃｈｒＢＡＣ 转移到大肠杆菌中，使工程菌对铬酸盐的

抗性提高了 １０ 倍。

５　 总结与展望

气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 是一种理想的地下水中

氧化态污染物去除技术，能通过微生物的代谢作

用实现氧化态污染物的有效去除。 其独特之处在

于无泡曝气和反向传质，以及气态烷烃电子供体

的低成本、低碳排的优异特性。 本文综述了气态

烷烃基质 ＭＢｆＲ 还原氧化态污染物的可行性与成

效、关键功能菌及其作用机制，以及应用推广方面

面临的挑战及应对措施，为地下水中氧化态污染

物的绿色、低碳控制提供了新的思路。 尽管目前

关于气态烷烃基质 ＭＢｆＲ 驱动地下水中氧化态污

染物还原的研究已取得一定进展，但仍有许多方

面需要深入研究。 首先，我们需要进一步探索以

非甲烷短链气态烷烃为电子供体驱动的氧化态污

染物还原过程，包括微生物学机制以及微生物之

间能量、物质和信号传递的方式。 其次，我们需要

实践各种优化调控技术，例如信号分子调控、材料

改性、功能菌驯化和改造等，以提高气态烷烃基质

ＭＢｆＲ 在地下水中去除氧化态污染物的效果。
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