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改性黄铁矿为电子供体的生物反硝化脱氮性能 

邵  磊，唐玉朝*，伍昌年，薛莉娉，王  坤，黄显怀 
（安徽建筑大学 环境污染控制与废弃物资源化安徽省重点实验室，安徽 合肥  230601） 

摘要：将天然黄铁矿球磨至纳米尺度，与二甲基亚砜混合后经过 600 ℃无氧煅烧 2 h 得到改性黄铁矿。采用 XRD、

SEM、N2 吸附-脱附、VSM 对其进行了表征。探究了不同理化因素对改性黄铁矿生物脱氮性能的影响。结果表

明，结晶度高的黄铁矿通过改性转变成结晶度低的磁黄铁矿（Fe0.95S1.05）且呈多孔蜂窝状结构，比表面积从

0.82 m2/g 增加到 10.54 m2/g，孔径从 7.70 nm 增加到 22.41 nm，改性黄铁矿的磁化强度为 12 emu/g。在改性黄铁

矿平均粒径200 nm、投加量500.00 mg/L、温度35 ℃、pH=7.0的条件下，模拟污水中NO3
–-N质量浓度从18.50 mg/L

降至 0.36 mg/L，反应时间由改性前的 4.50 h 缩短至 0.75 h，NO3
–-N 去除率由改性前的 42.80%提至 98.10%，表

明改性黄铁矿能够作为电子供体被反硝化微生物高效利用。脱氮动力学分析表明，改性黄铁矿为电子供体的自

养反硝化反应动力学符合零级反应特征（R2>0.97）。 
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Biological denitrification and nitrogen removal performance  
of modified pyrite as electron donor 

SHAO Lei, TANG Yuchao*, WU Changnian, XUE Liping, WANG Kun, HUANG Xianhuai 
（Anhui Provincial Key Laboratory of Environmental Pollution Control and Waste Recycling, Anhui Jianzhu University, 

Hefei 230601, Anhui, China） 

Abstract: Natural pyrite was ball-milled to nanoscale, mixed with dimethyl sulfoxide, and then anaerobically 

calcined at 600 ℃  for 2 h to synthesize modified pyrite. The modified pyrite obtained was then 

characterized by XRD, SEM, N2 adsorption-desorption and VSM. The effects of different physicochemical 

factors on the biological denitrification performance of modified pyrite were further investigated. The 

results showed that the modification reaction transformed the highly crystalline pyrite into low crystallinity 

pyrrhotite (Fe0.95S1.05) with a porous honeycomb structure, the specific surface area increased from 0.82 

m2/g to 10.54 m2/g, pore size increased from 7.70 nm to 22.41 nm and the magnetization intensity increased 

to 12 emu/g. The NO3
–-N mass concentration decreased from 18.50 mg/L to 0.36 mg/L in the simulated 

wastewater when treated with modified pyrite of average particle size 200 nm and dosage 500.00 mg/L at 

temperature 35 ℃ and pH = 7.0. Meanwhile, the reaction time reduced from 4.50 h before modification to 

0.75 h and the NO3
–-N removal rate increased from 42.80% before modification to 98.10%, showing that the 

modified pyrite could be efficiently utilized as electron donor by denitrifying microorganisms. Data from 

denitrification kinetic analysis demonstrated that the kinetics of the autotrophic denitrification (MNPAD) 

reaction with modified pyrite as electron donor was consistent with zero-level reaction characteristics 

(R2>0.97). 
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水处理技术与环境保护 



第 9 期 邵  磊，等: 改性黄铁矿为电子供体的生物反硝化脱氮性能 ·2053· 

 

城镇污水经过传统脱氮工艺〔如厌氧-缺氧-好氧

法（A2/O）[1]、氧化沟[2]、序批式活性污泥法（SBR）[3]

等〕处理后脱氮率较高，出水总氮量低于 15.00 mg/L，

能够满足 GB 18918—2002《城市污水处理厂污染物

排放标准》的限值。随着社会对水环境保护要求的

日益严格，总氮排放限值达地表水质量四类标准已

成为趋势[4]，市政污水厂进水的主要特点为有机碳

和氮的质量浓度比值（C/N）低，需通过外加碳源

来弥补生物反硝化脱氮碳源的不足，增加了运营成

本[5]。因此，寻求经济、高效的替代碳源，成为当

前迫切需要解决的技术问题。 

黄铁矿是地壳中最丰富的天然硫矿物之一，是

全球硫和铁循环的主要组成部分，并且具有很好的

还原特性，可作为电子供体参与微生物的代谢[6]。

黄铁矿自养反硝化（PAD）具有 3 个主要优点：不

需要外部碳源、较低的污泥生产率以及更低的运营

成本[7]，PAD 反应可表示为[8]： 
15NO3

−+5FeS2(s)+10H2O→7.5N2(g)+10SO4
2−+ 

 5Fe(OH)3(s)+5H+ （1） 

LI 等[9]开发了一种天然黄铁矿自养反硝化生物

过滤器（PADB）技术，其中天然黄铁矿作为生物膜

基质，用于从污水厂二次处理废水中去除 NO3
–-N。

然而，PADB 需要长达 24 h 的水力停留时间（HRTs）

才能有效地去除污染物，限制了其在污水处理厂中

的应用。研究人员用各种方法来增强微生物对黄铁

矿的氧化，如煅烧和酸洗，以研究其反硝化性能。

LI 等[10]和 YANG 等[11]煅烧黄铁矿时发现，硫从黄

铁矿晶体结构中挥发形成了磁黄铁矿（Fe1−xS），磁

黄铁矿为具有多孔结构的纳米晶粒，其比表面积

（SSA）高于天然磁黄铁矿颗粒，增大了微生物与

矿物质之间的接触面积，出水 NO3
–-N 质量浓度在

10 d 内从初始时的 40.21 mg/L 降到 1.22 mg/L，但反

应周期较长。PERCAK 等[12]对黄铁矿进行酸洗使其

发生氧化反应再使用，NO3
–-N 质量浓度在 12 d 内从

初始时的 105.00 mg/L 降到 6.30 mg/L，同样反应周

期较长。反应周期长的原因是天然黄铁矿颗粒的 SSA

很小[13]，约 0.02 m2/g，粒径为 50~80 μm，这会导致

反应动力学缓慢。TONG 等[14]还发现了 PAD 动力学

与黄铁矿负载量呈正相关，但与黄铁矿粒径呈负相

关。为了提高 PAD 的实际应用，对天然黄铁矿进行

细化及改性研究成为其应用的前提和关键。 

本实验首先将黄铁矿通过机械球磨、酸洗、干

燥和研磨得到天然纳米黄铁矿粉末，探究了不同改

性剂与天然纳米黄铁矿混合煅烧后的脱氮性能。将

天然黄铁矿机械球磨至纳米尺寸除了增大其比表面

积，还可提高其晶体的晶格畸变率，进一步提高其

反应活性[15]，选择不同改性剂进行混合煅烧是为了

提高改性黄铁矿的活性以及改变物质结构，从而使

改性黄铁矿具有更大的比表面积和孔径，有利于固

液传质，有望提高反硝化速率。同时，考察了温度、

NO3
–-N 初始质量浓度和 pH 等因素对改性黄铁矿自

养反硝化性能的影响以及 NO3
–-N 的还原动力学，为

城镇污水深度脱氮提供了一种新的解决方案。 

1  实验部分 

1.1  试剂与仪器 

黄铁矿（FeS2），CP，国药集团化学试剂有限

公司；碱性过硫酸钾（K2S2O8），AR，优耐德上海

有限公司；盐酸（HCl，质量分数 36.6%），AR，

宿州 化 学试 剂有 限 公司 ；高 纯 氮（ 质量 分数

99.99%），合肥众益化工产品有限公司；二甲基亚

砜（DMSO）、脂肪酸钠、明胶（C6H12O6）、无水

硝酸钠（NaNO3）、无水磷酸氢二钠（Na2HPO4）、

无水磷酸二氢钠（NaH2PO4）、无水硫酸铁（FeSO4）、

硫酸镁（MgSO4•7H2O）、碳酸氢钠（NaHCO3），

AR，上海麦克林生化科技有限公司。 

BT100-2J 型蠕动泵，兰格恒流泵有限公司；1.5-I

型 WZM-实验球磨机，江苏宜兴市丁蜀镇浩强机械

厂；DHG-9101-3 型真空干燥箱，上海三发科学仪器

有限公司；LG16-B 型台式高速离心机，上海安亭科

学仪器厂；JGL1200-100 型管式气氛炉，上海久工电

器有限公司；TU-1950 型紫外-可见分光光度计，北京

普析通用仪器有限责任公司；SMart-Q30 型去离子纯

水机，上海和泰仪器有限公司；FW100 型高速万能粉

碎机，天津市泰斯特仪器有限公司；雷磁 PHS-3C 型

精密 pH 计，上海仪电科学仪器有限公司；DX-2700

型 X 射线衍射仪（XRD），丹东浩元仪器有限公司；

SU-8020 型扫描电子显微镜（SEM），天美（中国）

科学仪器有限公司；NOVA3000e 型比表面积分析仪

（BET-SSA），美国 Quantachrome 公司；ZEN3690

型纳米激光粒度分析仪，英国 Malvern 公司；7404 型

振动样品磁强计（VSM），美国 LakeShore 公司。 

1.2  天然纳米黄铁矿和改性纳米黄铁矿的制备 

天然纳米黄铁矿粉末制备：将小块状的黄铁矿

放入球磨罐中，加入粒径为 1、5 和 10 mm 的锆珠，

再加入去离子水，使锆珠体积与黄铁矿的体积之比

为 3∶1，在球磨机中机械活化 12 h。将球磨后的黄

铁矿溶液倒入烧杯中静置沉淀，沉淀完全后倒出上

清液，用稀 HCl 洗涤沉淀物，随后将其用去离子水

冲洗至中性，过滤后将沉淀物放入真空干燥箱 120 ℃

下干燥 12 h，再用粉碎机打碎，将打碎的粉末倒入

直径 16 cm 的研磨钵中研磨 1 h，获得平均粒径为

276 nm 的天然纳米黄铁矿粉末。 
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煅烧黄铁矿制备：称取 5 g 天然纳米黄铁矿粉

末装入瓷舟，随后放入石英管中，升温前从石英管

上部通入高纯氮气，吹扫 5 min 置换管内的空气，

随后以 5 ℃/min 的升温速率升至预设温度并保温

2 h。煅烧结束后，在氮气保护下冷却至室温，装入

样品袋密封保存。 

混合煅烧黄铁矿制备：称取 5 g 天然纳米黄铁

矿粉末装入瓷舟，再加入 1 mL 二甲基亚砜混合搅拌

均匀后放入石英管中，升温前从石英管上部通入高纯

氮气，吹扫 5 min 置换管内的空气，随后以 5 ℃/min

的升温速率升至预设温度并保温 2 h。煅烧结束后，

在氮气保护下冷却至室温，装入样品袋密封保存。 

硝酸盐氮去除率（R）和去除速率〔v，单位为

mg/(L·h)〕的计算公式为： 

 0

0

/ % tR


 
 ×100 （2） 

 0 tv
t

 
  （3） 

式中：ρt 为 t 时刻溶液中 NO3
–-N 质量浓度，mg/L；ρ0

为初始溶液中 NO3
–-N 质量浓度，mg/L；t 为反应时

间，h。 

1.3  表征及性能测试 

SEM 测试：以 5~10 keV 的加速电压对改性前

后黄铁矿的表面微观结构进行 SEM 测试；XRD 测

试：使用 Cu Kα辐射源在 150 mA 和 40 kV 条件下进

行 XRD 测试，扫描速度为 5 (°)/min，扫描范围 20°~ 

80°；比表面积及孔径测试：先将样品在 105 ℃下

干燥 2 h 后，用比表面积分析仪在 77 K 下进行 N2

吸附-脱附实验；用粒度分析仪对样品的粒径进行分

析，将样品粉末放入 500 mL 蒸馏水中超声分散均

匀，设置颗粒折射率为 1.84；VSM 测试：极头直径

为 5 cm，矩测量范围为 5×10–7~1×103 emu。 

水质检测：水样经 0.45 μm 有机滤膜过滤后，

参照国标进行水质测定。滤液中水质指标分析项目

及主要测定方法：NO3
–-N 质量浓度采用酚二磺酸光

度法（GB 7480—1987）；NO2
–-N 质量浓度采用 N-(1-

萘基)-乙二胺分光光度法（GB 7493—1987）；NH4
+-N

质量浓度采用纳氏试剂分光光度法（HJ 535—

2009）；TN 质量浓度采用碱性过硫酸钾消解紫外分

光光度法（HJ 636—2012）。 

1.4  污泥中脱氮菌种的驯化 

厌氧回流污泥取自合肥市某污水处理厂（卡罗

塞尔氧化沟工艺），根据陈家轲等[16]的驯化方法，

全程采用 SBR 对厌氧回流污泥进行驯化，得到具有

稳定脱氮的菌群污泥。驯化用反应器内径 12 cm，高

约为 1.5 m，有效容积为 4 L，进水采用蠕动泵泵入

反应器上端，并起到调节进水的流速作用，出水同 

样采用蠕动泵将反应后的水从反应器下端泵出，将

进水和出水流量（Q）均设定为 2 L/h。反应周期为

进水 1 h，反应 5 h，静置沉淀 1 h，出水 1 h，共计

8 h，每天 3 个反应周期。接种污泥初始基本特性如

下：污泥沉降比（SV）为 39%；挥发性悬浮物质量

浓度（VSS）为 1868 mg/L；污泥质量浓度（MLSS）

为 4281 mg/L。驯化污泥期间，进水采用人工模拟

含氮废水，硫源和硝酸盐氮分别采用 FeS2 和

NaNO3，且进水中不投加有机物。进水（即人工模

拟含氮废水）组成成分如下（均为质量浓度）：NaNO3 

180 mg/L (NO3
–-N 29.6 mg/L)、NaHCO3 800 mg/L、FeS2 

500 mg/L、MgSO4•7H2O 50 mg/L、FeSO4 12 mg/L、

Na2HPO4 200 mg/L、NaH2PO4 200 mg/L，每天定时

检测出水 NO3
–-N 质量浓度变化，对驯化后的污泥进

行微生物群落分析。 

1.5  改性黄铁矿制备条件的优化 

1.5.1  不同煅烧温度下煅烧黄铁矿的脱氮实验 

在 SBR 反应器中加入 1 L 驯化后的菌群污泥

（实验用泥均为 1 L 驯化后的菌群污泥），NO3
–-N

初始质量浓度为 14.00 mg/L（将 6.07 g NaNO3 用去

离子水溶解在 1 L 容量瓶中定容，所得溶液即质量

浓度为 1.00 g/L 的 NO3
–-N 溶液，取 14 mL 加入反应

体系），煅烧黄铁矿投加量为 500 mg（煅烧温度分

别为 500、600、800 和 1000 ℃，煅烧时间为 2 h），

以未投加煅烧黄铁矿的实验为空白对照组，在 pH= 

7.5~8.0，温度 25~30 ℃，转速为 90 r/min 的条件下，

定时取样检测 SBR 反应器中硝酸盐氮（NO3
–-N）、

亚硝酸盐氮（NO2
–-N）、总氮（TN）质量浓度变化，

确定最佳煅烧温度。 

1.5.2  不同改性剂混合煅烧黄铁矿的脱氮实验 

在 SBR 反应器中加入 1 L 驯化后的菌群污泥，

NO3
–-N 初始质量浓度为 15.00 mg/L（加入 15 mL 质

量浓度为 1.00 g/L 的 NO3
–-N 溶液，下同），加入

500 mg 混合煅烧黄铁矿〔不同改性剂（脂肪酸钠、

明胶、二甲基亚砜），煅烧温度 600 ℃，煅烧时间

2 h〕，pH=7.5~8.0，温度 25~30 ℃，转速为 90 r/min

的条件下，定时取样检测 SBR 反应器中 NO3
–-N 质

量浓度变化，确定最佳改性剂。 

1.5.3  不同煅烧时间下混合煅烧黄铁矿的脱氮实验 

在 SBR 反应器中加入 1 L 驯化后的菌群污泥，

NO3
–-N 初始质量浓度为 15.00 mg/L，加入 500 mg 混

合煅烧黄铁矿（改性剂为二甲基亚砜，煅烧温度为

600 ℃，煅烧时间分别为 1、2、3 和 4 h），pH=7.5~8.0，

温度 25~30 ℃，转速为 90 r/min 的条件下，定时取

样检测 SBR 反应器中 NO3
–-N 质量浓度变化，确定

最佳煅烧时间。 

1.6  改性黄铁矿脱氮单因素实验 

单因素实验中所用改性黄铁矿均为混合煅烧黄
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铁矿（煅烧时间 2 h，煅烧温度 600 ℃，改性剂为

二甲基亚砜）。 

1.6.1  投加量的影响 

在 SBR 反应器中加入 1 L 驯化后的菌群污泥，

NO3
–-N 初始质量浓度为 20.00 mg/L，分别投加 200、

300、400、500、600 mg/L 改性黄铁矿，平均粒径为

276 nm，pH=7.5~8.0，温度 25~30 ℃，搅拌器转速为

90 r/min 的条件下，定时取样检测 SBR 反应器中

NO3
–-N 和 NO2

–-N 质量浓度变化，确定最佳投加量。 

1.6.2  NO3
–-N 初始质量浓度的影响 

在 SBR 反应器中加入 1 L 驯化后的菌群污泥，

初始 NO3
–-N 质量浓度分别为 8.00、13.00、23.00、

33.00、43.00 mg/L（分别加入 8、13、23、33、43 mL 

NO3
–-N 溶液），改性黄铁矿投加量 500 mg，平均粒

径为 276 nm，pH=7.5~8.0，温度 25~30 ℃，转速为

90 r/min 的条件下，定时取样检测 SBR 反应器中

NO3
–-N 质量浓度变化，考察不同初始 NO3

–-N 质量浓

度对改性黄铁矿脱氮性能的影响。 

1.6.3  粒径的影响 

通过球磨后酸洗再研磨得到黄铁矿粉末，再用

1500 目、3000 目的滤布过滤得到平均粒径分别为

10 和 5 μm 的黄铁矿粉末，同时通过只改变球磨时间

（分别为 12 和 24 h）的方式得到平均粒径分别为 0.7

和 0.2 μm 的黄铁矿粉末。在 SBR 反应器中加入 1 L

驯化后的菌群污泥，初始 NO3
–-N 质量浓度为 20.00 

mg/L（加入 20 mL NO3
–-N 溶液），改性黄铁矿投加

量 500 mg/L，pH=7.5~8.0，温度 25~30 ℃，搅拌器

转速为 90 r/min 的条件下，定时取样检测 SBR 反应

器中 NO3
–-N 质量浓度变化，考察不同粒径对改性黄

铁矿脱氮性能的影响。 

1.6.4  pH 的影响 

在 SBR 反应器中加入 1 L 驯化后的菌群污泥，

初始 NO3
–-N 质量浓度为 18.00 mg/L（加入 18 mL 

NO3
–-N 溶液），改性黄铁矿投加量 500 mg/L，平均

粒径为 200 nm，温度 25~30 ℃，搅拌器转速为

90 r/min 的条件下，用稀 HCl 和 NaOH 溶液调节反

应器中 pH 为 6.0、6.5、7.0、7.5 和 8.0，定时取样

检测 SBR 反应器中 NO3
–-N 质量浓度变化，考察不

同 pH 对改性黄铁矿脱氮性能的影响。 

1.6.5  温度的影响 

在 SBR 反应器中加入 1 L 驯化后的菌群污泥，

初始 NO3
–-N 质量浓度为 18.50 mg/L（加入 18.5 mL 

NO3
–-N 溶液），改性黄铁矿投加量 500 mg/L，

pH=7.0，平均粒径 200 nm，搅拌器转速为 90 r/min

的条件下，用加热棒调节反应器中温度为 20、25、

30、35 和 40 ℃，定时取样检测 SBR 反应器中 NO3
–-N

质量浓度变化，考察不同温度对改性黄铁矿脱氮性

能的影响。 

2  结果与讨论 

2.1  微生物群落分析 

在第 25 d 时从 SBR 反应器中取出污泥进行微

生物群落分析，SBR 反应器中微生物群落在属水平

上的相对丰度（选择两个样本相对丰度高的前 20 个

属）见图 1。从图 1 可以看出，当黄铁矿为电子供

体时，优势属为硫杆菌属(Thiobacillus)、发酵菌属

(Ornatilinea)和硝化螺旋菌属(Nitrospira)，相对丰度

分别为 16.4%、7.4% 和 6.6%。结果表明，在 SBR

反应器中，Thiobacillus 相对丰度最高，它是黄铁矿

自养反硝化的主要功能微生物，是典型的硫氧化硝

酸盐还原细菌，能够利用化学能自养生长，在氧化

硫或硫化物的同时还原硝酸盐 [17]。研究表明，

Thiobacillus 除利用硫化物进行自养反硝化作用外，

还能利用 Fe(Ⅱ)进行自养反硝化作用[18]；Ornatilinea

是发酵细菌，能够发酵多种蛋白质底物和糖类产生

乙酸、乙醇和 H2，在反应器中利用脱落的生物膜和

死亡微生物发酵[19]；Nitrospira 是存在于污水处理厂

和实验室反应器中主要的亚硝酸氧化菌，可将亚硝

酸盐氧化成硝酸盐。 
 

 
 

图 1  微生物在属水平上的群落结构 
Fig. 1  Community structure of microorganisms at genus level 

 
2.2  XRD 分析 

天然黄铁矿、煅烧黄铁矿（煅烧温度分别为 500、

600、800 和 1000 ℃，煅烧时间为 2 h）以及混合煅

烧黄铁矿（煅烧温度 600 ℃，改性剂二甲基亚砜，

煅烧时间 2 h）的 XRD 如图 2 所示。实验所用天然

黄铁矿主要成分为 FeS2 且色谱纯度 100%，不含其

他杂质，从图 2 可以看出，在 2θ=28.5°、33.0°、37.0°、

40.7°、47.4°、56.2°、59.0°、61.6°、64.3°处衍射峰

分别对应(111)、(200)、(210)、(211)、(220)、(311)、

(222)、(023)、(321)晶面，与黄铁矿的标准图谱

（PDF#71-2219）一致。500 ℃煅烧下无其他物质

生成；但 600 ℃煅烧后，在 2θ= 44.0°处出现新的衍

射峰对应 ( 1 0 2 )晶面，与磁黄铁矿的标准图谱

（PDF#75-0600）一致；煅烧温度提高至 800 ℃时， 
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煅烧黄铁矿衍射峰与天然磁黄铁矿衍射峰吻合，且

天然黄铁矿的衍射峰消失，表明此时煅烧产物为磁

黄铁矿（Fe0.95S1.05）；随着煅烧温度升到 1000 ℃，

磁黄铁矿结构从 Fe0.95S1.05 转变为 Fe1-xS。XRD 图谱

的结果与史亚丹等[20]研究的不同煅烧温度下黄铁矿

矿物相变结果基本相同。不同的是，天然纳米黄铁矿

与二甲基亚砜混合后，在 600 ℃煅烧下就可将黄铁

矿完全转变为磁黄铁矿（Fe0.95S1.05）。尽管煅烧产物

相同，但根据 XRD 衍射峰强度，可以发现混合煅烧

黄铁矿相较于单一煅烧后产物，结晶度更低。 
 

 
 

图 2  改性前后黄铁矿的 XRD 谱图 

Fig. 2  XRD patterns of pyrite before and after modification 
 

2.3  BET 分析 

表 1 列出天然黄铁矿、煅烧黄铁矿(600 ℃，2 h)

以及混合煅烧黄铁矿（600 ℃，2 h，二甲基亚砜）

的比表面积和孔径。 
 

表 1  黄铁矿、煅烧黄铁矿以及混合煅烧黄铁矿的比表面

积和孔径 
Table 1  Specific surface area and pore diameter of natural 

pyrite, pyrite calcined at 600 ℃ and pyrite calcined 

at 600 ℃ dimethyl sulfoxide 

材料名称 比表面积/(m2/g) 平均孔径/nm

天然黄铁矿 0.82 7.70 

煅烧黄铁矿 7.64 16.71 

混合煅烧黄铁矿 10.54 22.41 

 

由表 1 可见，与天然黄铁矿相比，煅烧黄铁矿

和混合煅烧黄铁矿的比表面积分别从 0.82 m2/g增加

到 7.64 m2/g 和 10.54 m2/g，孔径也从 7.70 nm 增大

到了 16.71 nm 和 22.41 nm。可以看出，煅烧可以明

显提高黄铁矿的比表面积，且混合煅烧的效果明显

优于单一煅烧。 

2.4  SEM 分析 

SEM 分析用样品煅烧时间均为 2 h，改性前后黄铁

矿的 SEM 结果如图 3 所示。天然黄铁矿粉末（图 3 a）

断口平坦、表面无明显孔隙且呈块状，粒径较大。

由图 3b 可以看到，500 ℃煅烧黄铁矿表面开始出现

些许裂痕且凹凸不平，但仍然观察不到明显孔隙，

表面有细小颗粒附着，粒径约 600 nm。由图 3 c 可

以观察到，600 ℃煅烧黄铁矿粉末已经出现多孔结

构，结合 XRD 表明有少量磁黄铁矿生成，表面大部

分被粒径约 600 nm 的颗粒覆盖。由图 3d 可以明显

观察到，600 ℃混合煅烧黄铁矿（二甲基亚砜）下

呈多孔蜂窝状结构且孔隙度较大，这一情况与 BET

分析结果相一致，即与煅烧黄铁矿相比，混合煅烧

黄铁矿的比表面积和孔径均增加（表 1），同时由

于多孔结构，表面被粒径约 400 nm 颗粒附着。由图

3e~f 可以观察到，当煅烧温度升到 800 ℃甚至 1000 

℃时，尽管可以观察到明显孔隙但无明显的多孔结

构，结合 XRD 分析表明生成的磁黄铁矿结晶度高，

整体粒径较大。 
 

 
 

a—天然黄铁矿；b—500 ℃煅烧黄铁矿；c—600 ℃煅烧黄铁矿；

d—600 ℃混合煅烧黄铁矿；e—800 ℃煅烧黄铁矿；f—1000 ℃

煅烧黄铁矿 

图 3  改性前后黄铁矿的 SEM 图 
Fig. 3  SEM images of pyrite before and after modification 

 

2.5  VSM 分析 

磁化强度反映了物体在磁场作用下物质磁化强

弱的程度。不同煅烧温度下改性黄铁的 VSM 如图 4

所示。从图 4 可以看出，改性黄铁矿的磁化强度随

着温度的升高呈现先增大后减小的趋势。600 ℃混

合煅烧黄铁矿磁化强度达到最大值为 12 emu/g，表

明有强磁性物质单斜磁黄铁矿生成，与上述 XRD 图

谱分析结果（Fe0.95S1.05）基本一致。但当煅烧温度

提高到 800 ℃甚至 1000 ℃时，磁化强度却开始逐
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渐降低，结合 XRD 分析表明，此时生成的磁黄铁矿

结晶度高，为六方磁黄铁矿，磁性不强。 
 

 
 

图 4  不同煅烧温度下改性纳米黄铁矿的磁化强度 
Fig. 4  Magnetization strength of modified nanopyrite at 

different calcination temperature 

 
2.6  粒径分析 

对天然黄铁矿、煅烧黄铁矿（600 ℃，2 h）以

及混合煅烧黄铁矿（600 ℃，2 h，二甲基亚砜）进

行粒径分析，结果如图 5 所示。由图 5 可见，得到的

黄铁矿粉末粒径均已达纳米，平均粒径约为 276 nm。 
 

 
 

图 5  改性前后黄铁矿的粒径分布曲线 
Fig. 5  Particle size distribution of pyrite before and after 

modification 

 
2.7  不同煅烧温度下煅烧黄铁矿的脱氮性能 

图 6 为不同煅烧温度下黄铁矿体系的水质随时

间的变化情况。由图 6a 可知，在对照批次实验中，

NO3
–-N 在起始阶段质量浓度有微弱的降低，应该是

污泥内源代谢导致。反应 270 min 后，各体系下

NO3
–-N 去除率基本达到稳定，500 ℃煅烧黄铁矿体系

中的去除率为 71.40%，而天然黄铁矿去除率仅有

42.80%，表明煅烧后的黄铁矿作为电子供体具有优

异的脱氮能力。然而，600 ℃煅烧黄铁矿在 210 min

时基本到达硝酸盐去除终点，NO3
–-N 质量浓度从初

始时的 14.00 mg/L 下降至 1.05 mg/L，此时去除率高

达 92.50%，进一步延长反应时间，NO3
–-N 去除率不

再明显增加。当温度提升到 800 ℃时，反应 3.50 h

体系去除率也基本达到终点，说明进一步提高煅烧温

度无法得到更优异的脱氮效果。结合 SEM 和 BET

分析，600 ℃煅烧黄铁矿有多孔结构且具有较大比

表面积，有利于微生物利用其进行反硝化。分析数

据还能发现，50 min 后反硝化速率开始变慢，原因

可能是 Fe(OH)3 沉淀物阻隔反应的进行。 
 

 
 

a—出水 NO3
–-N 质量浓度；b—出水 NO2

–-N 质量浓度；c—出水

NH4
+-N 质量浓度；d—出水 TN 质量浓度 

图 6  不同煅烧温度下黄铁矿的脱氮性能 
Fig. 6  Nitrogen removal performance of pyrite at different 

calcination temperature 
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LI 等[9]在微生物利用硫铁矿石自养反硝化的研

究中发现，会在黄铁矿表面形成了一种新的、更稳

定的沉淀物，阻止了微生物与反应物之间的接触。

同时，MIOT 等[21]报道了铁基质的反硝化过程中发

现有固体沉淀物形成且附着在细胞壁上，会影响细

胞与溶液之间的离子转移。因此，选取 600 ℃作为

最佳煅烧温度进行改性黄铁矿的制备。 

硝酸盐还原成双原子氮气分 4 个步骤进行，亚

硝酸盐是中间产物之一，硝酸盐还原途径表示为

NO3
–→NO2

–→NO→N2O→N2。从图 6b 可以看出，瞬

时 NO2
–-N 积累很明显，在 60 min 时 NO2

–-N 质量浓

度达到峰值，占初始 NO3
–-N 质量浓度的 5%~10%。

此外，图 6c 表明随着整个反应的进行，过程中没有

检测到氨氮质量浓度的变化，可以排除 NO3
–-N 和

NO2
–-N 异化还原为氨的可能性[22]。图 6d 中，不同

煅烧黄铁矿系统中随时间延长 TN 质量浓度呈下降

的趋势，与 NO3
–-N 质量浓度的变化趋势相似，再次

证明整个系统中 NO3
–-N 的最终还原产物是 N2，并没

有其他产物生成。 

2.8  混合煅烧黄铁矿的脱氮性能 

2.8.1  不同改性剂混合煅烧的影响 

王大刚等[23]以高级脂肪酸盐对天然黄铁矿进行

改性，分析表明，改性前后黄铁矿表面 S 分别以 SO4
2–

和 [S2]
2–形式存在，而 Fe 均以 Fe3+形式存在。

MONTORO 等[24]用明胶/二甲基亚砜对天然 FeS2 进

行电化学法改性处理，发现改性后 FeS2 具有超大的

可逆比容量。本实验分别选用脂肪酸钠、明胶以及

二甲基亚砜对黄铁矿进行混合煅烧（煅烧温度

600 ℃，煅烧时间 2 h）[25]，其脱氮性能如图 7 所示。 
 

 
 

图 7  不同改性剂混合煅烧下黄铁矿的脱氮性能 
Fig. 7  Nitrogen removal performance of pyrite calcined 

with different modifiers 

 
从图 7 可以看出，不同改性剂改性后的煅烧黄

铁矿反应达到终点时，NO3
–-N 去除率均能够达到

95%左右且都在 210 min 达到脱氮的上限值，相较于

煅烧黄铁矿在 270 min 时达到极限值，有一定的提

升但并不显著。不同的是，经二甲基亚砜混合煅烧

后能在 150 min 达到将 NO3
–-N 去除的临界值，极大

缩短了反应时间。其原因是二甲基亚砜作为弱氧化

剂，可以加速黄铁矿氧化为可溶性硫化物，促进黄

铁矿向磁黄铁矿的转化，使微生物可以接触到更多

的底物，提高了反硝化速率。这与 LIU 等[26]得到的

结论一致。因此，选取二甲基亚砜作为最佳改性剂

进行改性黄铁矿的制备。 
2.8.2  不同煅烧时间的影响 

以二甲基亚砜为改性剂，在煅烧温度 600 ℃不

同煅烧时间下混合煅烧黄铁矿，测试其脱氮性能，

结果见图 8。从图 8 可以看出，混合煅烧时间分别

为 1、2、3 和 4 h 时，反硝化均在 150 min 时终止，

此时 NO3
–-N 去除率为 85.60%、98.50%、73.90%和

67.10%，可以得到煅烧时间为 2 h 时脱氮效果最佳，

此时脱氮速率为 7.40 mg/(L·h)。分析原因是二甲基亚

砜的存在加快了黄铁矿向磁黄铁矿的转变[26]，随着

时间的增加，黄铁矿向单斜磁黄铁矿转化速率大于

单斜磁黄铁矿向六方磁黄铁矿的转化速率，结合

XRD 和 VSM 分析，黄铁矿在混合煅烧 2 h 后完全

转变为低结晶度的单斜磁黄铁矿，单斜磁黄铁矿磁

化强度高于六方磁黄铁矿，随着继续煅烧，开始向

六方磁黄铁矿转换，磁化强度开始下降且结晶度变

高，这与史亚丹等[20]得到的结论一致。因此，选取

2 h 作为最佳混合煅烧时间进行改性黄铁矿的制备。 
 

 
 

图 8  不同混合煅烧时间下黄铁矿的脱氮性能 
Fig. 8  Nitrogen removal performance of pyrite at different 

mixed calcination time 
 

2.9  改性黄铁矿脱氮单因素实验分析 

2.9.1  不同改性黄铁矿投加量的影响 

在微生物酶促反应中，反应速率受底物浓度影

响，而生物反应速率则受电子供体数影响[27]。不同

改性黄铁矿投加量对脱氮性能的影响，结果如图 9

所示。 

由图 9 可以看出，当改性黄铁矿投加量从

200 mg/L 增加至 600 mg/L，NO3
–-N 反应平衡时间从
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210 min 缩短至 90 min，NO3
–-N 去除率从 78.20%提

高到 98.60%，这是因为电子供体数量增多导致反硝化

速率加快。改性黄铁矿反硝化反应如式（4）所示： 

18.5NO3
−+10Fe0.95S1.05(s)+15H2O→9.25N2(g)+ 

 10.5SO4
2−+9.5Fe(OH)3(s)+1.5H+ （4） 

 

 
 

图 9  不同改性黄铁矿投加量的脱氮性能 
Fig. 9  Nitrogen removal performance of modified pyrite 

with different dosage 
 

根据式（4）计算，1 mg 改性黄铁矿可以将

0.76 mg/L 的 NO3
–-N 还原为 N2。考虑到反应为非均

相反应，固体颗粒作为电子供体，颗粒内部难以参

与反应，导致固体颗粒实际需求量远大于理论量，

本实验以 200 mg/L 为起始投加量。但在投加量小于

500 mg/L 时，改性黄铁矿体系中 NO3
–-N 未被完全还

原，根据文献[9,21]报道，可能是沉淀物 Fe(OH)3 阻隔

反应的进行导致 NO3
–-N 未被完全还原。由图 9 可知，

投加量为 500 mg/L 时，NO3
–-N 能完全被还原且时间

仅需 2 h，且考虑到处理成本等因素，选取 500 mg/L

为最佳投加量。 

动力学分析是探究 NO3
–-N 去除过程中限制因素

的重要方法。基于图 9 的结果，零级动力学模型适

用于分析 NO3
–-N 的去除。这表明反应速率不受改性

黄铁矿自养反硝化反应过程中 NO3
–-N 含量的限制。

这和 ZHOU等[28]对于黄铁矿自养反硝化作用实验所

得到的反应动力学相同。采用零级动力学模型〔式

（5）〕，根据 k 值与 NO3
–-N 质量浓度之间的线性

独立性，表明 NO3
–-N 质量浓度是足够的，且 NO3

–-N

质量浓度不限制反应速率[29]。 

 0t kt    （5） 

式中： t 为 t 时刻的 NO3
–-N 质量浓度，mg/L； 0 为

初始 NO3
–-N 质量浓度，mg/L；k 为 NO3

–-N 还原速率

常数，mg/(L·min)。 

将 NO3
–-N 的数据用线性回归方程拟合，计算反

应速率常数和相应的 R2，结果如表 2 所示，线性回

归拟合效果较好（R2>0.97）。反应速率常数随着改

性黄铁矿投加量的增加而增加，且改性黄铁矿投加

量的增加显著增强了微生物的自养反硝化作用。由

此可得，NO3
–-N 去除率与添加的改性黄铁矿量存在

正比关系。 
 

表 2  不同改性黄铁矿投加量下的反硝化反应动力学 
Table 2  Denitrification kinetics of modified pyrite with 

different dosage  

投加量/(mg/L) k /[mg/(L·h)] R2 

200 6.12 0.991 

300 6.54 0.987 

400 8.10 0.980 

500 8.88 0.978 

600 12.36 0.980 

 
2.9.2  NO3

–-N 初始质量浓度的影响 

作为一个生物反应过程，改性黄铁矿自养反硝

化反应受底物（NO3
–-N）质量浓度的影响[30]，NO3

–-N

在一定浓度下，存在最大反硝化速率。NO3
–-N 初始质

量浓度对改性黄铁矿脱氮性能的影响，结果见图 10。

从图 10 可以看出，NO3
–-N 初始质量浓度低于 33 mg/L

时，反应在 1.50 h 内达到平衡终点，NO3
–-N 去除率

可达 95.60%，且初始质量浓度为 33 mg/L 时存在最

大反硝化速率〔15.40 mg/(L·h)〕。当 NO3
–-N 初始质

量浓度为 43 mg/L 时，去除率为 75.70%，反硝化速率

降至 12.90 mg/(L·h)。NO3
–-N 去除率取决于 NO3

–-N 负

载速率（NLR）。当 NLR 远低于最大反硝化速率时，

去除率可保持较高且恒定的水平。当 NLR 接近或超过

最大反硝化速率时，尽管反硝化速率可以保持在较高

水平，但去除率会迅速下降[10]。当 NO3
–-N 初始质量

浓度大于 33 mg/L 后，对脱氮硫杆菌的反硝化作用有

明显的抑制作用，可能是菌种驯化时 NO3
–-N 质量浓

度约为 29 mg/L，所以，当 NO3
–-N 初始质量浓度升

到 33 mg/L，略高于 29 mg/L 时，不影响整体脱氮反

应，但升至 43 mg/L 时，微生物需要一个适应期。考

虑到城市污水中 NO3
–-N 初始质量浓度约为 18 mg/L，

选择 NO3
–-N 初始质量浓度为 18.50 mg/L。 

 

 
 

图 10  NO3
–-N 初始质量浓度对改性黄铁矿脱氮性能的影响 

Fig. 10  Effect of initial NO3
–-N mass concentration on 

nitrogen removal performance of modified pyrite 
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2.9.3  粒径的影响 

决定改性黄铁矿自养反硝化脱氮性能的一个关

键参数是 SSA[31]。减小粒径是增加颗粒 SSA 的最常

见方法，通过减小改性煅烧黄铁矿的晶粒尺寸可以

显著提高反硝化速率。王维红等 [32]的研究结果表

明，粒径大小对污染物去除和微生物群落结构影响

显著。图 11 为不同粒径的改性黄铁矿的脱氮性能。

从图 11 可以看出，当黄铁矿粉末粒径从微米尺度

10 μm 减小到纳米尺度 0.2 μm 时，反应所需时间从

1.75 h 缩短至 1.00 h，接近反应终点，去除率从

88.40%提升至 98.50%，NO3
–-N 去除速率也随之从

6.78 mg/(L·h)提高到 8.34 mg/(L·h)，脱氮性能明显提

高。这是因为，随着黄铁矿粉末粒径的减小其 SSA

随之增大，可以更好地促进质量传递以及提高黄铁

矿的溶解速率，极大地提高了总体的反应速率。因

此，粒径越小，SSA 越高，反硝化速率越高，选择

黄铁矿粉末粒径为 0.2 μm。 
 

 
 

图 11  不同粒径的改性黄铁矿的脱氮性能 
Fig. 11  Nitrogen removal performance of modified pyrite 

with different particle sizes 
 

2.9.4  pH 的影响 

pH 可改变底物和菌体酶蛋白的带电状态[33]，

从而影响细菌对营养物质的吸收以及代谢过程中

酶活性，因此，考察 pH 对脱氮性能的影响，结果

见图 12。 
 

 
 

图 12  不同 pH 下改性黄铁矿的脱氮性能 
Fig. 12  Nitrogen removal performance of modified pyrite 

at different pH 

由 图 12 可 见 ， NO3
–-N 初 始 质 量 浓 度 为

18.00 mg/L，随 pH 增加，NO3
–-N 去除率呈先上升后

下降的趋势，在中性（pH=7.0）时脱氮速率最高

〔7.38 mg/(L·h)〕。当 pH 在 6.5~7.5 时，在 1.25 h

时基本都达到了反应平衡，NO3
–-N 去除率均在

90.00%以上，因此，反硝化最佳 pH 为 7.0。当 pH

升高至 8.0 时，反应平衡时间变长，去除率开始下降，

脱氮速率开始变慢，可能是在此条件下有部分微生

物失活所致。FAJARDO 等[34]发现，脱氮硫杆菌脱

氮效果在初始 pH 为 7.5 时最佳，这和本实验有些许

差异，但都在中性条件附近，可能是环境不同所得

菌种有差异。 

2.9.5  温度的影响 

在微生物反硝化作用中，温度是不可忽略的影

响因素，因此，探究了不同温度下改性黄铁矿的脱

氮性能，结果如图 13 所示。从图 13 可以看出，当

温度从 20 ℃升高到 35 ℃时，反应平衡所需时间从

2.50 h 缩短到 0.75 h，NO3
–-N 去除率从 78.30%升至

98.10%，脱氮速率呈增长趋势，在 35 ℃时达到最

大值 24.20 mg/(L·h)，这与 OH等[35]的研究结果一致，

在 35 ℃下脱氮速率高于在 30 ℃下脱氮速率。然

而，温度达到 40 ℃时，反应平衡时间延长至 2.50 h，

NO3
–-N 去除率也降至 79.60%，这可能是微生物中酶

失活所致[36]。与 KRLLY 等[37]发现 28~32 ℃内脱氮

较优的结果相比，本实验在 25~35 ℃内对 NO3
–-N 均

有较高的去除速率，拓宽了温度范围。综上所述，

反硝化最佳温度为 35 ℃。 
 

 
 

图 13  不同温度下改性黄铁矿的脱氮性能 
Fig. 13  Nitrogen removal performance of modified pyrite 

at different temperature 
 

2.9.6  最佳条件下改性黄铁矿的脱氮性能 

在探究了不同理化因素对改性黄铁矿自养反硝

化性能的影响后，可以得到在平均粒径为 200 nm、

投加量 500 mg/L、NO3
–-N 初始质量浓度为 18.50 mg/L、

pH=7.0、温度为 35 ℃的条件下，改性黄铁矿的脱氮

性能达到最佳。对最佳条件进行一个验证实验，如图

14 所示，最佳条件下反应在 0.75 h 终止，NO3
–-N 质
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量浓度从初始时的 18.50 mg/L 降到 0.36 mg/L，NO3
–-N

去除率为 98.10%，脱氮速率为 24.20 mg/(L·h)。 
 

 
 

图 14  最佳条件下改性黄铁矿的脱氮性能 
Fig. 14  Nitrogen removal performance of modified pyrite 

under the optimal conditions 
 

2.10  回收与再利用 

根据图 4 改性黄铁矿（煅烧时间 2 h，煅烧温度

600 ℃，改性剂为二甲基亚砜）的磁化强度，可以

对反应终止后未被利用的改性黄铁矿进行回收和再

利用。反应终止后，将 SBR 反应装置中污泥分批倒

入 1 L 烧杯中静置沉淀，将磁铁石靠近污泥表面吸

取改性黄铁矿，采用白布包裹磁铁石可以更直观看

到吸取现象，同时拆卸白布后，可以更加方便快捷

回收表面附着的改性黄铁矿。图 15 a 是反应器中未

加改性黄铁矿的污泥，通过磁铁石没有吸取现象，

表明污泥中无磁性物质。 
 

 
 

a—反应前污泥；b—反应后污泥；c—回收的改性黄铁矿粉末 

图 15  改性黄铁矿的回收与再利用 
Fig. 15  Recovery and utilization of modified pyrite 

 

图 15 b 是反应终止后利用磁铁石吸取污泥中未

被利用的改性黄铁矿，观察到改性黄铁矿可以被磁

铁石吸取。图 15 c 是吸取后的改性黄铁矿。针对吸

取上来的黄铁矿粉末，将其放入稀盐酸中浸泡去除

表面杂质，静置沉淀后倒出上清液，沉淀物在真空

干燥箱 120 ℃下干燥 12 h后进行粉碎机粉碎和人工

研磨，得到可以继续使用的改性黄铁矿。通过实验

回收结果发现，改性黄铁矿粉末投加量为 1 g 时可

回收到约 280 mg，回收后的改性黄铁矿在稀盐酸浸

泡下可去除表面的沉淀物，用于下次实验。 

2.11  经济性分析 

改性黄铁矿可以直接作为替代碳源投加在正常

的生物脱氮工艺反应器池内（如 A2O、SBR 和 Orbal

氧化沟等工艺反应池），无需单独反应器。因此，

需要同市场上一些常用碳源（葡萄糖、乙酸钠、甲

醇）进行一个经济比较。表 3 为黄铁矿与其他碳源

的经济性比较和优缺点。从表 3 可以看出，价格方

面肯定首选黄铁矿，且通过对黄铁矿的改性已经克

服了黄铁矿脱氮速率慢的缺点。 
 

表 3  黄铁矿与其他碳源的经济性比较和优缺点 
Table 3  Economic comparison, advantages and disadvantages 

of pyrite and other carbon sources 

碳源或 

替代碳源 

单价/ 

(元/t) 
优点 缺点 

葡萄糖 2000 脱氮效果好 污泥量较大，

易污泥膨胀，

易发生亚硝酸

盐氮的积累 

乙酸钠 3300 易降解，脱氮效果

好 

易结晶、价格

高、污泥产产

量高 

甲醇 2500 运行费用低、污泥

产量小 

易燃易爆品，

对管理水平要

求较高，易中毒

天然黄铁矿 1350 价格便宜、污泥产

量低、运营成本低 

脱氮速率慢 

 
表 4 为制备改性黄铁矿所需的经济费用。 

 
表 4  制备改性黄铁矿所需的经济费用 

Table 4  Economic cost for preparation of modified nanopyrite 

 

单价①/ 

[元/(kW٠h)

或元/mL]

耗电量/ 
(kW٠h) 

药剂投 

加量/L 

制备

量/t

费用/

元 

实验球磨机 0.565 2.4 — 1 67.80

管式气氛炉 0.565 10 — 1 56.50

真空干燥箱 0.565 18 — 1 50.85

粉碎机 0.565 0.22 — 1 6.215

盐酸 0.032 — 2.0 1 64.00

二甲基亚砜 0.080 — 4.5 1 360.00

①盐酸和二甲基亚砜的单价为元/mL。 
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从表 4 可以得出，将 1 t 天然黄铁矿加工成改性

黄铁矿需要 605.365 元，考虑到改性黄铁矿均在实

验室条件下制备，如果实际扩大规模投入生产，工

厂在粉碎、干燥、混合煅烧等制备阶段可以使用大

型仪器进行大批量的产出从而节约耗电成本。根据

实验可以得到改性黄铁矿回收率约为 28%，回收后

改性黄铁矿可以被再次利用，节约了原料加工成本。

综上所述，说明该实验在工况实际应用中具有较高

的实际应用价值。 

3  结论 

（1）以二甲基亚砜为改性剂，天然高纯度结晶

黄铁矿经混合改性后转变成低结晶度的单斜磁黄铁

矿，且呈多孔蜂窝状结构，孔隙度较大，有利于细

胞与矿物质之间更好的相互作用，具有更好的固液

传质和更高的黄铁矿溶解速率，从而实现了高效的

脱氮速率。 

（2）通过动力学分析可知，NO3
–-N 去除率与改

性黄铁矿添加量存在正比关系。单因素实验中，在

平均粒径为 200 nm、投加量 500 mg/L、NO3
–-N 初始

质量浓度为 18.50 mg/L、pH=7.0、温度为 35 ℃的

条件下，改性黄铁矿的脱氮性能达到最佳，NO3
–-N

去除率为 98.10%，脱氮速率为 24.20 mg/(L·h)，当

NO3
–-N 初始质量浓度大于 33 mg/L 时，对脱氮硫杆

菌的反硝化作用有明显的抑制作用。 

（3）改性黄铁矿可以直接作为补充碳源投加在

正常的生物脱氮工艺反应器池内（如 A2O、SBR 和

Orbal 氧化沟等工艺反应池），无需单独反应器，此种

情况受到动力学条件的限制可能难以达到深度脱氮

的效果。如果针对生物处理后的污水，外设置一个

专门的脱氮池，能够用于 NO3
–-N 的深度去除，达到

深度脱氮效果。具体应用可根据对水质的要求确定。 
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