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MỞ ĐẦU 

Hiện nay, nuôi trồng thủy sản được coi là ngành kinh tế mũi nhọn của nhiều 

quốc gia, trong đó có Việt Nam. Chất lượng nước là yếu tố quan trọng hàng đầu trong 

quá trình nuôi trồng thủy sản, đặc biệt là nuôi thâm canh tôm bởi nó có ảnh hưởng 

trực tiếp đến sức khỏe của động vật thủy sinh. Trong thực tế sản xuất, hoạt động nuôi 

thủy sản thường gặp phải nhiều nguyên nhân ô nhiễm có mối quan hệ tương quan lẫn 

nhau như: i) mật độ nuôi thả cao, sử dụng lượng lớn thức ăn công nghiệp giàu dinh 

dưỡng trong khi hệ số chuyển hóa thức ăn thấp sẽ gây nên tình trạng dư thừa và ô 

nhiễm hợp chất hữu cơ; ii) sự phân hủy hữu cơ này tạo nên các hợp chất nitơ vô cơ 

độc hại như amoni, nitrit; iii) sự xuất hiện của các hợp chất ô nhiễm trên làm chất 

lượng nước suy giảm, đây là cơ hội cho sự gia tăng mật độ của các nhóm vi khuẩn 

gây bệnh; iv) kháng sinh tổng hợp bị lạm dụng nhiều trong phòng và trị bệnh nhiễm 

khuẩn dẫn đến tình trạng tồn dư trong thực phẩm và nguồn nước. Do vậy, cần có các 

biện pháp xử lý đồng bộ để đảm bảo chất lượng và năng suất vụ nuôi. 

Đã có nhiều phương pháp vật lý, hóa học được sử dụng trong xử lý nước nuôi 

thủy sản bị ô nhiễm. Tuy nhiên, vẫn còn những hạn chế về nguy cơ gây ô nhiễm thứ 

cấp, bởi các chất ô nhiễm thường chỉ được hấp phụ, lọc hay kết tủa để loại ra khỏi 

môi trường ban đầu nhưng chưa được khoáng hóa phân hủy hoàn toàn hoặc chuyển 

hóa thành các chất ít độc hại khác. Một số phương pháp sinh học vẫn thường được áp 

dụng, mặc dù không gây ô nhiễm thứ cấp nhưng nếu không có công nghệ phù hợp đi 

kèm thì hiệu quả xử lý còn chậm và chưa triệt để.  

Vật liệu quang xúc tác TiO2 đã được nghiên cứu cho thấy tiềm năng trong việc 

xử lý ô nhiễm hữu cơ và ức chế vi khuẩn gây bệnh một cách hiệu quả nhờ đặc tính 

oxy hóa rất mạnh. Khi được chiếu sáng bởi tia cực tím (λ≤400 nm), vật liệu này tạo 

ra các gốc oxy hóa tự do (ROS) phân hủy chất hữu cơ có cấu trúc phức tạp thành 

phân tử nước, cacbon dioxit (CO2) và một số ion vô cơ đơn giản khác, do đó giải 

quyết được một số nhược điểm của các quy trình xử lý thông thường. Gốc ROS cũng 

gây ra các tổn thương cho tế bào vi khuẩn gây bệnh, làm giảm nhanh mật độ của 

chúng trong môi trường. Việc sử dụng nano TiO2 dưới dạng bột trong xử lý nước ô 

nhiễm đem lại hiệu quả cao, nhưng ứng dụng nó ở quy mô lớn còn gặp nhiều trở ngại 

do sự phân tách xúc tác này phức tạp, tốn nhiều thời gian và chi phí cao, đặc biệt nó 

có thể lắng đọng dưới đáy ao/hồ gây ô nhiễm thứ cấp. Mặt khác, TiO2 cần được kích 

thích bởi ánh sáng cực tím để thể hiện khả năng quang xúc tác, vùng ánh sáng chỉ 

chiếm khoảng 5% ánh sáng mặt trời, nhỏ hơn nhiều so với tỷ lệ của ánh sáng khả kiến 

với bước sóng 400 ≤ λ ≤ 780 nm (chiếm 45%). Để giải quyết vấn đề này, TiO2 có thể 

được biến đổi với nano Ag - một vật liệu thường được ứng dụng trong kháng khuẩn 
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và thể hiện khả năng hấp thụ ánh sáng tốt trong khoảng 400–500 nm, từ đó tạo thành 

vật liệu nano TiO2-Ag có khả năng hấp thụ ánh sáng khả kiến và tăng hiệu quả diệt 

khuẩn; đồng thời để tránh sự lắng đọng các hợp chất nano này, TiO2-Ag được đề xuất 

cố định trên vật liệu (sử dụng như một chất mang) thích hợp để có thể dễ dàng tách 

loại khỏi môi trường. Mặc dù một số nghiên cứu đã cho thấy, TiO2-Ag có thể phân 

hủy nhiều loại hợp chất ô nhiễm khác nhau kể cả amoni và nitrit, nhưng trong nước 

nuôi thủy sản pH thường dao động trong khoảng 7,8 – 8,5 thì hai hợp chất nitơ vô cơ 

này tồn tại chủ yếu ở dạng NH4
+ và HNO2, nên khó hấp thụ lên bề mặt mang điện 

dương của TiO2-Ag do lực đẩy tĩnh điện. Bởi vậy, cần có kết hợp của các phương 

pháp và công nghệ phù hợp để xử lý toàn diện những vấn đề ô nhiễm trong nuôi thủy 

sản.  

Đối với tình trạng ô nhiễm nitơ, các quá trình oxi hóa, khử tự nhiên có thể 

được thực hiện bởi nhóm vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat. Trong đó, amoni được 

chuyển hóa thành nitrit và nitrat nhờ vi khuẩn oxi hóa amoni và vi khuẩn oxi hóa 

nitrit, tiếp theo nhóm vi khuẩn khử nitrat đảm nhận nhiệm vụ khử các hợp chất nitrat, 

nitrit sang hợp chất nitơ dạng khí. Sự kết hợp của các quá trình này trong xử lý nước 

nhiễm nitơ sẽ giúp loại bỏ hoàn toàn các hợp chất ô nhiễm khỏi nguồn nước. Tuy 

nhiên, vi khuẩn chuyển hóa nitơ dạng tự do dễ bị rửa trôi khỏi hệ thống xử lý hơn so 

với vi khuẩn tạo màng sinh học được bám dính trên chất mang. Sự tương đồng giữa 

đặc tính của vật liệu quang xúc tác và vi khuẩn chuyển hóa nitơ đã mở ra phương 

thức kết hợp chúng trong giải pháp xử lý đồng thời 4 vấn đề ô nhiễm liên đới đã nêu 

ở trên.  

Gần đây, việc đồng thích hợp chất quang xúc tác và vi sinh vật để tăng khả 

năng phân hủy một số loại hợp chất như kháng sinh hay thuốc nhuộm… đã được đề 

xuất, nhưng trong nghiên cứu hiện tại chúng tôi hướng đến mục đích xử lý cả 4 yếu 

tố gồm hợp chất hữu cơ, kháng sinh, vi khuẩn gây bệnh và hợp chất nitơ vô cơ trong 

môi trường nuôi thủy sản. Trong đó, TiO2-Ag đóng vai trò chính để phân hủy hợp 

chất hữu cơ, tiêu diệt/ức chế vi khuẩn gây bệnh; còn vi khuẩn chuyển hóa nitơ sẽ 

tham gia vào việc loại bỏ amoni và nitrit. Yêu cầu đối với vật liệu ngoài việc có diện 

tích bề mặt lớn, cấu trúc rỗng xốp để tăng khả năng tích hợp TiO2-Ag và nổi được 

trên mặt nước, thì vật liệu này cần được bổ sung thêm các thành phần dưỡng chất để 

hỗ trợ sinh trưởng cho vi khuẩn chuyển hóa ni tơ, đồng thời vi khuẩn lựa chọn này 

phải có khả năng tạo màng sinh học (biofilm) cao.  

Vì vậy dựa trên cơ sở đó, chúng tôi thực hiện luận án “Nghiên cứu chế tạo 

vật liệu xốp tích hợp vi sinh vật và vật liệu xốp mang hạt xúc tác quang nhằm xử 

lý môi trường nước nuôi tôm”. 
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1. Mục tiêu nghiên cứu:  

Chế tạo được vật liệu xốp mang hạt xúc tác quang TiO₂-Ag và vật liệu xốp 

tích hợp vi khuẩn chuyển hóa nitơ để ức chế vi khuẩn gây bệnh cho tôm, phân hủy 

kháng sinh, hợp chất hữu cơ và loại bỏ các hợp chất nitơ vô cơ (amoni và nitrite) 

trong môi trường nước nuôi tôm. 

2. Nội dung nghiên cứu: 

- Chế tạo vật liệu EC (Expanded clay) và EC cải tiến làm tăng hiệu quả tích 

hợp chất quang xúc tác TiO2-Ag và vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên vật liệu. 

- Tích hợp chất quang xúc tác TiO2-Ag trên EC và đánh giá hoạt tính vật liệu. 

- Tích hợp các nhóm vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên EC_Alg_N và đánh giá 

hoạt tính của vật liệu. 

- Thử nghiệm đồng tích hợp vi khuẩn khử nitrit trên vật liệu TiO2-Ag/EC. 

3. Những đóng góp mới của luận án 

- Đã chế tạo được vật liệu hạt EC từ thành phần đất sét và trấu thông qua 

phương pháp nhiệt phân, chúng có đặc tính nhẹ, rỗng dạng xốp, độ nhám cao phù hợp 

để tích hợp thành công TiO₂-Ag và vi khuẩn chuyển hóa nitơ.  Khả năng nổi trên mặt 

nước của EC tạo điều kiện tiếp xúc ánh sáng và oxy, từ đó làm tăng hiệu quả chất 

quang xúc tác. Khi biến đổi TiO₂ với hạt nano Ag đã giúp chuyển vùng ánh sáng hấp 

phụ của TiO₂-Ag từ 460 nm đến 700-800 nm, do vậy tăng khả năng ức chế vi khuẩn 

gây bệnh (giảm mật độ 10⁶ xuống < 102 CFU/mL sau 2 giờ chiếu sáng), xử lý COD 

(từ 83 - 92% ) và phân hủy > 90% kháng sinh dư thừa  trong môi trường nuôi thủy 

sản.  

- Vật liệu EC tạo thành được tích hợp thêm các thành phần dưỡng chất (N, P, 

K) và nguồn cacbon dưới dạng nano đã làm tăng khả năng sinh trưởng và tạo màng 

sinh học cũng như khả năng bám dính của vi khuẩn xử lý nitơ trên bề mặt vật liệu. 

Đặc biệt, đã phân lập được vi khuẩn khử nitrat/nitrit trong điều kiện hiếu khí, điều 

này làm tăng hiệu quả xử lý nitơ trong môi trường nuôi thủy sản có hàm lượng O₂ 

cao.  

- Tích hợp thành công vật liệu EC mang hạt quang xúc tác TiO₂-Ag và vi 

khuẩn khử nitrit, hệ vật liệu tạo thành có khả năng ức chế vi khuẩn gây bệnh V. 

parahaemolyticus VTCC 910192 và loại bỏ đến 95% hàm lượng nitrit ô nhiễm trong 

nước. 

 



4 
 

 

Chương 1. TỔNG QUAN NGHIÊN CỨU 

1.1. Vấn đề ô nhiễm môi trường hình thành từ quá trình nuôi thủy sản 

Để đáp ứng nhu cầu ngày càng tăng về thực phẩm thủy sản, kể từ năm 1980, 

ngành nuôi trồng thủy sản đã không ngừng được mở rộng và dần trở thành ngành sản 

xuất thực phẩm phát triển nhanh nhất thế giới. Trong đó, tôm thẻ chân trắng 

Litopenaeus vannamei là một trong những loài tôm được nuôi phổ biến vì thời gian 

sinh trưởng ngắn, khả năng chịu mặn và nhiệt độ thấp tốt, có thể nuôi ở mật độ cao 

[1]. Tuy nhiên, chính sự phát triển ồ ạt của các mô hình nuôi tôm thâm cạnh mật độ 

cao này đã kéo theo nhiều hệ lụy về ô nhiễm môi trường. 

1.1.1. Ô nhiễm hợp chất hữu cơ  

Hiện nay, hầu hết hoạt động nuôi thủy sản được diễn ra ở các nước đang phát 

triển, với sản lượng chính từ các hệ thống bán thâm canh và thâm canh. Các quốc gia 

ở Châu Á (83,4% sản lượng) và Châu Mỹ Latinh (16,3%) chiếm phần lớn sản lượng 

tôm. Năm 2020, tôm thẻ chân trắng (Pacific white leg shrimp) được đánh giá là loài 

tôm được nuôi trồng phổ biến nhất với tổng sản lượng đạt 5,8 triệu tấn, chiếm khoảng 

61% tổng sản lượng tôm nuôi trên thế giới [2]. Mô hình nuôi tôm thâm canh cho phép 

tăng mật độ con giống trong khi giảm diện tích đất cần sử dụng, tiết kiệm nhân công, 

giảm chi phí sản xuất và cải thiện hiệu quả kinh tế. Tuy nhiên, để đạt được năng suất 

thu hoạch cao, các đầm ao nuôi thủy sản cần được cung cấp một lượng lớn thức ăn 

công nghiệp. Theo ước tính của FAO, năm 2019 khối lượng thức ăn được sản xuất 

cho tôm lên đến 9 triệu tấn, chiếm 16% tổng lượng thức ăn nuôi thủy sản toàn cầu 

[3]. Thành phần dinh dưỡng trong loại thức ăn này gồm 33 – 45% protein, nhưng chỉ 

24 – 37% hàm lượng N và 13 – 28% hàm lượng P trong đó được tôm sử dụng để 

chuyển hóa hỗ trợ cho sinh trưởng, phần còn lại trở thành thức ăn dư thừa tồn tại 

trong môi trường nước và lắng đọng xuống đáy hồ nuôi [4]. Theo khảo sát của Pham 

Thi Anh et al. (2010) ở hồ nuôi tôm nước lợ thuộc huyện Cần Giờ, Việt Nam cho 

thấy giá trị COD trong nước có thể tăng nhanh từ 68 mg/L lên 132 mg/L lần lượt tại 

thời điểm sau 1 và 4 tháng thả giống (Bảng 1.1).  

Các chất thải hữu cơ khi tích tụ với lượng lớn và trong thời gian dài, có thể bị 

phân hủy bởi hoạt động trao đổi chất của vi khuẩn hiếu khí, tạo ra nhiều hợp chất nitơ 

vô cơ độc hại như amoni, nitrit, đồng thời dẫn đến tình trạng thiếu hụt oxy hòa tan 

trong nước. Các phản ứng khử sulfat diễn ra trong điều kiện yếm khí đã hình thành 

khí độc H2S gây ức chế quá trình nitrat hóa và khử nitrat sinh học, từ đó khiến lượng 

amoni, nitrit hình thành trong môi trường ngày càng gia tăng dẫn đến ô nhiễm hệ sinh 

thái [5]. Bên cạnh đó, chất lượng nước suy giảm cũng tạo điều kiện cho sự lây lan 

của dịch bệnh, làm giảm tốc độ sinh trưởng và tỷ lệ sống của vật nuôi. Nghiên cứu 
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của Atlas et al. (1991) và Sung et al. (1999) đã chỉ ra rằng sự tồn tại của các hợp chất 

ô nhiễm như NO2
−, NO3

− và PO4
3− kích thích sinh trưởng của vi khuẩn gây bệnh 

Vibrio spp. [6], [7]. Đây là lý do khiến nhiều loại kháng sinh được sử dụng để tiêu 

diệt vi khuẩn gây bệnh và cải thiện sản lượng nuôi thủy sản. Mặc dù vậy, trong những 

năm gần đây với nhiều lý do khác nhau các đợt bùng phát dịch bệnh vẫn thường 

xuyên diễn ra gây thiệt hại lớn đến năng suất vụ nuôi.  

Các phân tích trên chỉ ra rằng thức ăn thủy sản dư thừa là nguyên nhân ban 

đầu dẫn đến suy giảm chất lượng nước trong nuôi thủy sản, ảnh hưởng nghiêm trọng 

đến sinh trưởng của động vật. Vì vậy cần có các biện pháp xử lý môi trường phù hợp 

để nâng cao chất lượng nước và đảm bảo năng suất nuôi trồng thủy sản. 

Bảng 1.1. Sự thay đổi của các yếu tố môi trường ở hồ nuôi tôm sú tại Cần Giờ [8]. 

Chỉ tiêu Đơn vị 

Mức độ ô nhiễm trong hồ nuôi tôm theo 

thời gian 
Tiêu chuẩn  

(TCVN 6986-

2001) < 1 tháng 2-3 tháng 3-4 tháng 

Nhiệt độ oC 
30,5  

(30-32,4) 

30,8  

(29,4-32,9) 

30,5  

(30-32,4) 

Không có  

dữ liệu 

pH  7,6 (7,2-8,4) 7,6 (7,3-8,2) 8 (7,2-9,1) 6-9 

BOD5 mg/L 21 (8-48) 39 (15-84) 41 (22-59) ≤ 50 

COD mg/L 68 (6-106) 100 (72-120) 132 (79-246) ≤ 100 

TSS mg/L 69 (26-95) 81 (53-158) 254 (22-103) ≤ 100 

Nitơ  

tổng số 
mg/L 

2,2  

(0,08-3,2) 
3,2 (0,1-7,6) 

5,7  

(1-14,8) 

Không có  

dữ liệu 

Photpho  

tổng số 
mg/L 

0,25  

(0,1-0,5) 
0,4 (0,1-1,0) 

0,7  

(0,1-1,7) 

Không có 

dữ liệu 

N-NH3 mg/L 
0,5  

(0,1-0,6) 

0,8  

(0,1-1,6) 

0,7  

(0,56-0,84) 
≤ 5 

DO mg/L 
6,6  

(3,5-8,2) 

6  

(3,9-8,6) 

6,6  

(5,5-7,5) 
≤ 4 

Coliform 
MPN/ 

100 mL 

4475  

(2,1 × 103 – 

11 × 103) 

2,4 × 103 – 

24 × 103 

11 × 105 – 

15 × 103 
≤ 5000 

1.1.2. Ô nhiễm các hợp chất nitơ vô cơ  

Các hợp chất nitơ vô cơ như amoni và nitrite luôn được hình thành và tăng lên 

nhanh trong quá trình nuôi tôm, ngay cả khi thay nước, nếu hàm lượng vượt mức qui 

định cho phép sẽ là những hợp chất gây độc cho cá, động vật thân mềm, giáp xác và 

cực kỳ độc cho tôm. 
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Độc tính của amoni và nitrit đối với tôm 

Các hợp chất nitơ chính tồn tại trong môi trường nước nuôi thủy sản là amoni, 

nitrit và nitrat (Hình 1.1). Kết quả thử nghiệm của Valencia-Castañeda et al. (2019) 

cho thấy nồng độ nitơ tổng số là 29 mg/L hay nitrit ở mức 10,6 mg/L có thể gây chết 

50% số lượng tôm thả nuôi sau 96 giờ tiếp xúc [9]. Theo Shiping Yang et al. (2022), 

amoni có thể làm tăng quá trình phiên mã gen liên quan đến quá trình tự thực bào 

(autophagy) như ATG3, ATG4, ATG10 và ATG12; và gen điều phối tiến trình tự 

chết của tế bào (apoptosis) như Caspase3 và P53. Sự hoạt động của các gen này kích 

thích tế bào tự thu nhỏ kích thước, gây ra ly giải tế bào hay tạo ra nhiều không bào 

trong tế bào và cuối cùng dẫn đến các tổn thương lớn trong gan tủy của tôm [10]. Do 

vậy, nếu hàm lượng NH3 tăng cao sẽ gây suy giảm miễn dịch từ đó làm tăng tỷ lệ tử 

vong và dẫn đến tôm chết hàng loạt khi bị lây nhiễm vi khuẩn gây bệnh như Vibrio 

alginolyricus.  

 

Hình 1.1. Sự phát sinh của các hợp chất nitơ vô cơ trong hồ nuôi thủy sản 

Nitrit thường được tạo thành bởi quá trình nitrat hóa và bước đầu của quá trình 

khử nitrat, nếu nitrit được hình thành cùng một lúc bởi 2 quá trình này sẽ làm gia tăng 

đột biến rất nguy hiểm, gây độc ngay đối với ấu trùng tôm, giảm khả năng sinh trưởng. 

Nitrit trong nước tồn tại hai dạng là dạng ion (NO2
-) và dạng không ion (HNO2), sự 

chuyển đổi của 2 dạng này phụ thuộc vào pH của môi trường. Nitrit được cho rằng ít 

độc hại hơn so với amonia, nhưng trong trường hợp phơi nhiễm lâu sẽ làm giảm sự 

vận chuyển oxy trong máu dẫn đến tôm bị stress, nếu hàm lượng này vẫn tích tụ và 

tăng dần lên trong quá trình nuôi, tôm có thể bị yếu dần và chết. Đối với tôm thẻ chân 

trắng Litopanaeus vannamei, giá trị LC50 sau 7,2 giờ của nitrit chỉ ở mức 8,3 mg/L ở 

nồng độ muối NaCl 1 g/L [11]. 

Nitrat được hình thành bới quá trình oxy hóa nitrit trong các đầm nuôi và được 

coi là tương đối ít độc hại đối với tôm, cá. Đối với nuôi cá, nồng độ nitrat 50 mg N/L 

thường được chấp nhận là giới hạn an toàn cho vật nuôi [12], tuy nhiên ở môi trường 
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nước mặn, nồng độ nitrat cần dưới 20 mg/L [13]. Khi nồng độ nitrat tăng cao có thể 

làm chậm sự tăng trưởng và phát triển, tăng khả năng mắc bệnh, gây ra khả năng sinh 

sản thấp và giảm tỷ lệ sống cho vật nuôi. Mức độ độc của nitrat thay đổi tùy thuộc 

vào loại động vật thủy sản. Wickins et al. (1976) cho thấy nhiều loại tôm he có giá trị 

LC50 đối với nitrat sau 48 giờ là 3400 mg/L [14], nhưng Muir et al. (1991) lại chỉ ra 

tỷ lệ sống của tôm P. monodon zoea có thể bị ảnh hưởng ngay ở nồng độ nitrat là 

0,225 mgN/L (tương đương với 1 mg/L nitrat) khi tiếp xúc trong 40 giờ [15].  

1.1.3. Sự lây lan của dịch bệnh 

Môi trường ô nhiễm cùng với mật độ nuôi cao khiến tôm dễ bị nhiễm các bệnh 

như hoại tử gan tụy, đốm trắng, đầu vàng. Trong đó, nhiều nghiên cứu đã xác định 

rằng vi khuẩn Vibrio spp. là nguyên nhân chính gây ra bệnh hoại tử gan tụy cấp tính 

(AHPND), đây là mối đe dọa nghiêm trọng nhất đối với người nuôi tôm. Nhiều loài 

tôm, chẳng hạn như L. vannamei, P. monodon, M. rosenbergii và Artemia 

franciscana, thường dễ nhiễm AHPND ngay từ giai đoạn đầu ấu trùng [16]. Khi tôm 

nhiễm bệnh, vi khuẩn Vibrio spp. nhanh chóng di chuyển vào tuyến tiêu hóa và phá 

hỏng các tế bào gan tụy, khiến tôm có các biểu hiện lâm sàng như chán ăn, chậm phát 

triển và gan tụy đổi màu nhợt nhạt. Nghiên cứu của de la Peña et al. (2004) cho thấy, 

bệnh AHPND có thể dẫn đến việc tôm chết hàng loạt với tỷ lệ tử vong lên tới 100% 

trong vòng 30-35 ngày từ khi thả giống [17].  

Bên cạnh vi khuẩn Vibrio sp., Escherichia coli cũng là một loài vi khuẩn Gram 

âm, gây bệnh ở nhiều loài động vật thủy sinh và thường được tìm thấy trong đường 

ruột của các loài động vật máu nóng. Khi nguồn nước bị ô nhiễm bởi chất thải của 

những động vật này, E. coli có thể lây nhiễm sang vật nuôi thủy sản như tôm [18]. 

Tiêu thụ các thực phẩm nhiễm khuẩn gây ra triệu chứng đau bụng, tiêu chảy, buồn 

nôn và sốt cho con người. Vì vậy một số quốc gia nhập khẩu hiện nay đã đưa ra nhiều 

quy định nghiêm ngặt hạn chế nhập khẩu các lô hàng thủy sản nếu chúng bị phát hiện 

chứa E. coli [19]. 

Theo các Tiêu chuẩn Quốc gia (TCVN) số 13656:2023 và 13951:2024 qui 

định về chất lượng nước trong nuôi trồng thủy sản, mật độ Vibrio tổng số và E. coli 

cần ở dưới mức lần lượt là 103 CFU/mL và 1000 MPN/100 mL [20], [21]. Vì vậy các 

biện pháp ức chế hoặc tiêu diệt có hiệu quả nhóm vi khuẩn gây bệnh này cần được 

nghiên cứu áp dụng để ngăn chặn sự phát triển của chúng trong môi trường nuôi thủy 

sản, đảm bảo an toàn và nâng cao năng suất vụ nuôi. 

1.1.4. Tồn dư kháng sinh 

Kháng sinh được đưa vào sử dụng lần đầu tiên từ những năm 1910, kể từ đó 

đến nay, nhiều loại kháng sinh đã được phát triển thành công và ngày càng được áp 
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dụng rộng rãi trong nhiều lĩnh vực, đặc biệt là trong hoạt động nuôi thủy sản. Khảo 

sát của Dang et al. (2015) tại vùng Đồng bằng sông Cửu Long và Đồng bằng sông 

Hồng tại Việt Nam vào năm 2011 cho thấy có đến 72% các trang trại nuôi cá và tôm 

sử dụng ít nhất một loại kháng sinh để điều trị bệnh và kích thích sinh trưởng [22]. 

Kháng sinh có thể được bổ sung cho vật nuôi cùng với thức ăn, do đó nếu lượng 

kháng sinh không được hấp thụ hết sẽ tích tụ trong cơ thể vật nuôi hoặc được bài tiết 

đi vào môi trường nước [23]. Dựa vào cấu trúc hóa học và cơ chế hoạt động có thể 

phân loại kháng sinh dùng trong nuôi thủy sản thành các nhóm chính gồm: macrolide, 

β-lactam, sulfonamid, tetracycline, quinolone và các loại khác [24].  

Trong đó:  

Tetracycline (TC): được phân lập lần đầu tiên từ nấm men Streptomyces, đây 

là một trong những nhóm kháng sinh được dùng phổ biến nhất trong nuôi thủy sản. 

TC có tác dụng ức chế sinh trưởng của vi khuẩn gây bệnh bằng cách liên kết với tiểu 

đơn vị 30S của ribosome, từ đó ngăn cản sự tổng hợp protein của tế bào vi khuẩn. So 

với penicillin thì TC có phổ kháng khuẩn rộng hơn bởi chúng có tác dụng đối với cả 

vi khuẩn Gram âm [25]. Dựa trên bản chất, liều lượng và thời gian đào thải nhóm TC 

có thể được chia thành ba loại kháng sinh gồm: oxytetracycline (OTC), 

chlortetracycline và tetracycline. Cấu trúc phân tử cơ bản của tetracycline gồm hệ 

bốn vòng hydrocacbon thơm nối liền (ký hiệu là vòng A, B, C và D) và liên kết với 

nhiều nhóm chức như hydroxyl (OH-), methyl (CH3
+), keto (R-CO-R') và 

dimethylamino. Về mặt cấu trúc, oxytetracycline có bộ khung phân tử tương tự như 

tetracycline, tuy nhiên có thêm sự hiện diện của nhóm thế -OH tại vị trí C5 của vòng 

B (Hình 1.2) .  

         

Hình 1.2. Cấu trúc hóa học của Tetracycline (A) và Oxytetracycline (B) [26]. 

Rifamycin: là nhóm kháng sinh bán tổng hợp có phổ kháng khuẩn rộng. Hai 

loại kháng sinh thuộc nhóm rifamycin thường được sử dụng nhất trong nuôi thủy sản 

là rifampicin và rifamycin [27]. Trong đó, Rifampicin (RIF) là một polyketide (cấu 

trúc dạng chuỗi chứa các nhóm (>C=O) xen kẽ với nhóm (>CH2) với lõi 

naphthoquinone được kéo dài bởi một chuỗi ansa aliphatic (Hình 1.3). RIF tồn tại ở 

dạng tinh thể màu đỏ cam do có chứa nhóm tạo sắc tố naphthoquinone. Kháng sinh 

này có khả năng xâm nhập vào tế bào vi khuẩn thông qua quá trình khuếch tán thụ 

động và gây ra hiện tượng ức chế hoạt động của RNA polymerase phụ thuộc DNA ở 
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vi khuẩn, từ đó ngăn chặn quá trình tổng hợp protein và tăng sinh của vi khuẩn. 

Nghiên cứu của Li et al. (1999) chỉ ra RIF ở nồng độ bổ sung ≤ 1 mg/L đã có tác 

dụng kháng lại nhiều chủng vi khuẩn gây bệnh như loài Vibrio alginolyticus, Vibrio 

vulnificus, Vibrio parahaemolyticus, Vibrio logei, Vibrio pelagius II, Vibrio fluvialis 

và Vibrio meditterranei [28]. Vì vậy, rifampicin được sử dụng nhiều tại một số quốc 

gia đứng đầu về sản xuất thủy sản như Việt Nam, Philippines và Trung Quốc [27], 

[29], [30].  

 

Hình 1.3. Cấu trúc hóa học của kháng sinh Rifampicin [31]. 

Theo thống kê của Schar et al. (2020) chỉ tính riêng trong hoạt động nuôi thủy 

sản ước tính khoảng 10,3 triệu tấn kháng sinh được tiêu thụ năm 2017, con số này dự 

kiến tăng lên đến 13,6 triệu vào năm 2030. Khu vực Châu Á – Thái Bình Dương 

chiếm đến 93,8% lượng tiêu thụ toàn cầu này. Trong đó, đối với nuôi tôm, kháng sinh 

được sử dụng với tỷ lệ trung bình 46 mg/kg [32]. Mặc dù đem lại hiệu quả tốt trong 

việc tiêu diệt vi khuẩn gây bệnh, nhưng khoảng 80% lượng kháng sinh bổ sung sẽ bị 

đào thải ra ngoài môi trường [33]. Khi khảo sát về dư lượng của 12 loại kháng sinh 

trong  quá trình nuôi tôm thẻ chân trắng L. vannamei, Li et al. (2021) đã phát hiện 6 

loại kháng sinh bao gồm Sulfadiazine (SDZ), Sulfamethoxazole (SMX), 

Levofloxacin (LEOF), Tetracyclines (TC), Oxytetracycline (OTC) và 

Chlortetracycline (CTC) trong môi trường nước. Trong đó, OTC và SMX là hai hợp 

chất luôn được tìm thấy trong suốt quá trình nuôi tôm. Hàm lượng kháng sinh trong 

nước hồ nuôi tăng từ 33 ng/L ở giai đoạn tôm nhỏ đến 64,4 ng/L khi tôm có thể được 

thu hoạch. Sự tích tụ của kháng sinh trong bùn đáy ở cuối vụ nuôi cũng tăng gấp 5 

lần so với mẫu bùn thu thập trước khi thả tôm. Không chỉ tồn tại trong môi trường, 

mẫu tôm thành phẩm từ hồ nuôi này cũng chứa dư lượng kháng sinh lên tới 134 μg/kg 

[23]. Ở Việt Nam, các mô hình nuôi tôm thâm canh ngày càng được phát triển nhiều 

để tăng năng suất thu hoạch, nhưng trong nhiều năm gần đây lợi nhuận của người 

nông dân thu được từ nuôi tôm ngày càng sụt giảm do sự lây lan của dịch bệnh. Điều 

này dẫn đến việc lạm dụng nhiều loại kháng sinh, hóa chất diễn ra tràn lan. Nghiên 

https://www.sciencedirect.com/topics/agricultural-and-biological-sciences/litopenaeus-vannamei
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cứu ở vùng nuôi tôm phía Bắc Việt Nam cho thấy sự tồn dư lớn của một số loại kháng 

sinh thuộc các nhóm sulfonamides, diaminopyrimidine (trimethoprim), and 

macrolides [34]. Ngoài ra, hai loại kháng sinh norfloxacin và oxolinic acid thuộc 

nhóm quinolones cũng được phát hiện ở các vùng nuôi tôm ngập mặn [35]. Đối với 

hoạt động nhập khẩu thực phẩm thủy sản, Hoa Kỳ và các nước thuộc Liên minh Châu 

Âu (EU) đã đặt ra nhiều quy định nghiêm ngặt để loại bỏ các lô hàng thủy sản chứa 

dư lượng kháng sinh, tuy nhiên vấn đề này đối với thị trường nội địa Việt Nam vẫn 

chưa được quản lý chặt chẽ [22]. Nếu sử dụng thực phẩm có tồn dư kháng sinh trong 

thời gian dài có thể gây ra phản ứng dị ứng, đột biến gen, ung thư hay dị tật cho thai 

nhi [36], đặc biệt việc tồn dư kháng sinh trong môi trường cũng làm gia tăng sự xuất 

hiện của các gen kháng kháng sinh (ARG, antibiotic resistance genes), chúng có thể 

“truyền” từ vi khuẩn gây bệnh cho động vật thủy sản sang các loài vi khuẩn gây bệnh 

cho con người và động vật khác. Điều này tiềm ẩn nguy cơ xuất hiện các đợt bùng 

phát dịch bệnh truyền nhiễm ở quy mô lớn mà không có loại kháng sinh nào đủ hiệu 

quả để sử dụng điều trị. 

1.2. Các phương pháp xử lý nước bị ô nhiễm trong nuôi thủy sản 

Phương pháp xử lý ô nhiễm môi trường trong nuôi thủy sản có thể được chia 

thành nhiều loại như: phương pháp vật lý, hóa học hay sinh học dựa trên cơ chế phân 

tách, đồng hóa, phân hủy hay chuyển hóa chất ô nhiễm này thành chất không độc hại. 

1.2.1. Sử dụng công nghệ màng lọc 

Công nghệ màng lọc được dùng phổ biến để xử lý nhiều loại nước ô nhiễm khác 

nhau, trong đó, khi chảy qua màng lọc có kích thước lỗ nhỏ, các chất ô nhiễm kích 

thước lớn sẽ bị tách khỏi dòng nước [37]. Tuy nhiên, đặc điểm này khiến màng lọc 

không thể được áp dụng để loại bỏ các chất ô nhiễm hòa tan. Vì vậy, trong thực tế, 

kết hợp màng lọc vật lý này với các nhóm vi sinh vật để tạo ra màng lọc sinh học 

(membrane bio-reactor, MBR) nhằm tăng hiệu quả xử lý đã được nhiều nhà nghiên 

cứu chú ý đến. 

 

Hình 1.4. Mô tả quá trình tắc nghẽn màng lọc sinh học: (a) Lỗ màng bị bít kín bởi 

bùn hoạt tính, (b) Hình thành lớp gel nhầy trên màng lọc, (c) Sự dày lên của lớp màng 

bám dính trên bề mặt màng lọc [38].  
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Sharrer et al. (2007) chỉ ra hệ thống MBR có thể loại bỏ lần lượt 95,5% và 

96,1% hàm lượng nitơ tổng số và photpho trong nước thải [39]. Mặc dù đạt được hiệu 

suất cao nhưng khi vận hành liên tục, các màng lọc dễ bị tắc nghẽn và cần được làm 

sạch hay thay thế thường xuyên, yêu cầu này làm gia tăng đáng kể chi phí vận hành 

của hệ thống xử lý, khiến chúng khó được áp dụng rộng rãi (Hình 1.4) [40].  

1.2.2. Sử dụng công nghệ vật liệu hấp phụ  

Công nghệ vật liệu hấp phụ là phương pháp sử dụng vật liệu có bề mặt rỗng xốp 

để hấp phụ, phân tách các chất ô nhiễm ra khỏi môi trường nước. Sự tương tác giữa 

loại vật liệu này và chất bị hấp thụ thường dựa vào lực Van der Waals, lực liên kết 

tĩnh điện hay liên kết cộng hóa trị. Vật liệu hấp phụ có thể được tái sử dụng nhiều 

lần, tuy nhiên trước đó cần có bước tiền xử lý với axit, bazơ hay chất tạo phức để giải 

hấp phụ các chất ô nhiễm đã liên kết từ bề mặt vật liệu, công đoạn này có thể gây ra 

ô nhiễm thứ cấp cho môi trường. Do vậy, công nghệ kết hợp vật liệu hấp phụ với vi 

sinh vật đã và đang được phát triển để từ đó vật liệu tích hợp tạo thành có thể hấp phụ 

và chuyển hóa hợp chất ô nhiễm sang dạng vô hại với môi trường, giúp xử lý triệt để 

hơn các chất ô nhiễm. Sự tích hợp vi khuẩn Bacillus cereus trên vật liệu hấp phụ than 

hoạt tính đã tăng hiệu quả xử lý photpho, magie và amoni lên 90,1; 95,6 và 95,7% 

[41]. Trong một nghiên cứu khác của Huang et al. (2023), vật liệu kết hợp giữa than 

hoạt tính với vi khuẩn Olivibacter jilunii xử lý được 100% hàm lượng amoni và 

97,4% hàm lượng nitơ tổng số [42].  

Các phân tích trên đã cho thấy sự cần thiết của việc kết hợp của phương pháp 

sinh học và vật lý nhằm nâng cao hiệu quả xử lý ô nhiễm môi trường. 

1.2.3. Sử dụng công nghệ oxy hóa điện hóa  

Quá trình oxy hóa điện hóa (EO - Electrochemical Oxidation) là một phương 

pháp xử lý nước thải sử dụng dòng điện và hệ thống điện cực để loại bỏ các chất ô 

nhiễm, đặc biệt là các hợp chất hữu cơ khó phân hủy. Quá trình này hoạt động thông 

qua việc tạo ra các chất oxy hóa mạnh như gốc hydroxyl (•OH) và clo hoạt tính (Cl•, 

ClO⁻) tại bề mặt điện cực, giúp phân hủy các chất ô nhiễm thành các hợp chất đơn 

giản hơn như CO₂, H₂O và các ion vô cơ [43]. 

Trong EO, vật liệu anốt đóng vai trò then chốt trong hiệu quả xử lý. Các vật liệu 

thường được sử dụng bao gồm: graphit, titan, rubidi, điện cực ổn định theo chiều và 

đặc biệt là điện cực kim cương pha tạp kim loại boron - loại có độ bền hóa học cao 

và khả năng tạo ra các chất oxy hóa mạnh [44]. 

Một số nghiên cứu đã chứng minh tính hiệu quả của công nghệ EO trong xử lý 

nước thải từ hệ thống nuôi trồng thủy sản nhờ các ưu điểm như: ít tạo ra chất thải thứ 

cấp, dễ vận hành và có thể điều khiển từ xa. Tuy nhiên, EO vẫn tồn tại một số hạn 
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chế, bao gồm [45]: 

- Thời gian vận hành kéo dài, 

- Hiệu quả thấp đối với chất rắn lơ lửng, 

- Quá trình oxy hóa trực tiếp amonia trong hệ thống EO chỉ hiệu quả ở pH cao 

(pH > 9), không phù hợp với môi trường nuôi thủy sản, 

- Chi phí năng lượng cao, đặc biệt khi mở rộng quy mô hệ thống. 

Việc chuyển từ quy mô phòng thí nghiệm sang quy mô thương mại gặp nhiều 

thách thức kỹ thuật, yêu cầu thiết kế tối ưu để giải quyết các vấn đề như: độ bền của 

điện cực, hiện tượng bám dính sinh học (biofouling) và sự biến động của chất lượng 

nước đầu vào. Ngoài ra, chi phí đầu tư và vận hành cao có thể là rào cản lớn đối với 

các hệ thống nuôi trồng quy mô nhỏ. Công nghệ này cũng đòi hỏi phải được theo dõi 

và hiệu chỉnh thường xuyên để duy trì hiệu quả xử lý tối ưu. 

1.2.4. Sử dụng công nghệ quang xúc tác 

Chất quang xúc tác được biết đến có thể sử dụng để phân hủy nhiều loại hợp 

chất ô nhiễm dựa trên các đặc điểm riêng biệt như: (i) - khả năng sử dụng năng lượng 

ánh sáng để biến đổi phân tử nước hay oxy trong không khí thành các gốc oxy hóa tự 

do mạnh (ROS); (ii) - phản ứng chuyển hóa chất ô nhiễm có thể diễn ra ở điều kiện 

nhiệt độ, áp suất thường; (iii) - phân hủy hoàn toàn các chất ô nhiễm hữu cơ thành 

các phân tử vô cơ vô hại như CO2 và H2O [46].  

1.2.4.1. Cơ chế quang xúc tác phân hủy chất hữu cơ và tiêu diệt vi khuẩn gây bệnh 

Vật liệu quang xúc tác là một loại vật liệu bán dẫn (SC, semiconductor) có đặc 

tính chuyển đổi năng lượng ánh sáng thành năng lượng hóa học bằng cách hấp thụ 

các photon từ bức xạ vùng khả kiến hoặc cực tím. Thông thường, quá trình quang xúc 

tác được sử dụng để kích thích và đẩy nhanh tốc độ các phản ứng hóa học nên chúng 

được ứng dụng trong nhiều lĩnh vực khác nhau như sản xuất năng lượng xanh hay xử 

lý môi trường.  

Cấu trúc chất bán dẫn được tạo thành từ vùng hóa trị (VB, Valence Band) và 

vùng dẫn (CB, Conduction Band). “Khoảng cách” giữa hai vùng này được gọi là năng 

lượng vùng cấm (eV) (Hình 1.5). Khi được chiếu sáng bởi photon có năng lượng lớn 

hơn giá trị eV, các điện tử (e-- electron) trong vùng hóa trị của chất xúc tác quang bị 

kích thích và di chuyển lên vùng dẫn, tạo thành lỗ trống điện tích dương (h+- hole) 

trong vùng hóa trị. Tại vùng dẫn, các e- phản ứng với phân tử oxy hòa tan trong nước 

để tạo thành gốc oxy hóa tự do (·O2
−), trong khi ở vùng hóa trị các lỗ trống phản ứng 

với ion hydroxyl (OH-) hoặc phân tử nước để tạo thành các gốc hydroxyl oxy hóa tự 

do (·OH-). Cặp điện tử - lỗ trống cùng với các gốc oxy hóa tự do ROS nêu trên đều 

có khả năng oxy hóa mạnh, tấn công phá vỡ các liên kết hóa học của hầu hết các hợp 
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chất hữu cơ phức tạp trong nước thải và phân hủy chúng thành những hợp chất đơn 

giản như H2O, CO2 và các ion vô cơ khác. 

 

Hình 1.5. Ảnh minh họa về quá trình quang xúc tác của TiO2  [47]. 

Tùy thuộc vào điều kiện thực tế của mỗi môi trường mà các lỗ trống, gốc oxy 

hóa tự do OH., hay O2
.- có thể đóng vai trò chính trong cơ chế phản ứng quang xúc 

tác [48].                          

(1) – Hấp thụ ánh sáng:   SC     +    hv            𝑒𝑉𝐵
−    +   ℎ𝐶𝐵

+  

(2) – Phản ứng oxy hóa:  OH−  +    h+            OH. 

                              H2O  +    h+            OH.     +   H+ 

(3) – Phản ứng khử:         O2     +    e-             O2
.− 

Nhiều loại vật liệu bán dẫn có thể được sử dụng cho quá trình quang xúc tác, 

trong đó oxit kim loại, đặc biệt là titan oxit (TiO2) được coi là một trong những chất 

quang xúc tác phù hợp nhất cho quá trình xử lý nước thải. Bởi TiO2 ổn định tốt trong 

khoảng pH rộng, ít độc hại, thân thiện với môi trường và có khả năng tạo ra nhiều 

cặp điện tử - lỗ trống. TiO2 tồn tại ở 3 dạng thù hình là anatase, rutile và brookite. Cả 

rutile và anatase đều có cấu trúc tinh thể tứ phương (tetragonal crystal), trong khi 

brookite có cấu trúc thoi. Năng lượng vùng cấm của anatase và rutile không có sự 

khác biệt đáng kể với giá trị lần lượt là 3,20 eV và 3,02 eV [49]. Tuy nhiên, pha 

anatase thể hiện hoạt tính quang hóa mạnh hơn so với rutiles bởi chúng có khả năng 

“bắt giữ” các lỗ trống (hole trapping) cao hơn gần 10 lần so với pha rutile, làm tăng 

thời gian tồn tại tự do của các điện tử của pha anatase. Mặc dù vậy, thời gian tồn tại 

riêng rẽ của các cặp điện tử và lỗ trống trước khi chúng tái hợp trên bề mặt TiO2 vẫn 

tương đối ngắn, làm giảm hiệu suất quang xúc tác đạt được [50]. Hơn nữa, sở hữu 

năng lượng vùng cấm lớn (~3,2 eV) khiến TiO2 chỉ có thể được “kích hoạt” bởi tia 
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UV (λ<400 nm). Vùng ánh sáng tử ngoại này chiếm tỷ lệ 5%, nhỏ hơn nhiều so với 

vùng ánh sáng khả kiến chiếm đến 45% quang phổ mặt trời [51]. Do đó, các nghiên 

cứu mở rộng vùng ánh sáng hấp phụ của TiO2 sang vùng khả kiến cần được tiến hành 

để khai thác được triệt để lợi thế của ánh sáng mặt trời như một nguồn năng lượng tái 

tạo và không tốn kém trong ứng dụng về xử lý môi trường.  

 

Hình 1.6. Ảnh minh họa quá trình quang xúc tác của vật liệu TiO2-Ag khi được kích 

thích bởi ánh sáng vùng khả kiến [52]. 

Nghiên cứu cho thấy hạt nano bạc (Ag) có phổ hấp thụ ánh sáng thuộc 

vùng khả kiến với bước sóng trong khoảng 400-500 nm. Đặc biệt, Ag sở hữu 

đặc tính kháng khuẩn cao ngay cả khi vật liệu không được chiếu sáng. Các hạt nano 

Ag có khả tương tác với các protein chứa lưu huỳnh trong thành tế bào của vi khuẩn, 

dẫn đến phá hỏng cấu trúc thành tế bào, từ đó làm tăng tính thấm của màng, gây ra 

sự rò rỉ của tế bào chất khiến tế bào chết đi [53]. Vì vậy, hạt nano bạc được gợi ý là 

vật liệu tiềm năng để pha tạp vào TiO2, không chỉ giúp làm chậm sự tái hợp của cặp 

electron-lỗ trống, chuyển dịch dải hấp thụ ánh sáng của vật liệu nano TiO2-Ag sang 

vùng ánh sáng khả kiến mà đồng thời còn tăng hoạt tính quang xúc tác phân hủy chất 

ô nhiễm và diệt khuẩn của vật liệu tổng hợp tạo thành [54] (Hình 1.6). 

1.2.4.2. Hạn chế của quá trình quang xúc tác trong xử lý ô nhiễm nitơ vô cơ 

Trong nuôi thủy sản, như đã nói ở trên hàm lượng các hợp chất nitơ vô cơ luôn 

là ẩn số gây ô nhiễm môi trường nuôi, trong đó phải kể đến amoni và nitrit. Nồng độ 

amoni, nitrit tăng vượt ngưỡng không những có thể làm giảm khả năng miễn dịch, 

phá vỡ hệ thống nội tiết của vật nuôi thủy sản mà còn kích thích sự phát triển của các 

nhóm vi khuẩn gây bệnh, đặc biệt là vi khuẩn thuộc chi Vibrio [7]. Liu et al. (2009) 

cho thấy vật liệu quang xúc tác TiO2 biến tính với Ce3
+ và Ag+ cũng có thể loại bỏ 

được NH4–N, NO2–N và TN với hiệu suất lần lượt là 44,8%; 45,3% và 45,1% 

[55]. Tuy nhiên, cần lưu ý rằng hiệu suất oxi hóa amoni và loại bỏ nitrit của TiO2-
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Ag bị chi phối mạnh bởi khả năng hấp phụ của các hợp chất nitơ này trên bề 

mặt chất quang xúc tác ở các pH môi trường khác nhau. Điều này có thể được 

giả thích chi tiết như sau: 

TiO2-Ag có giá trị pHpzc đẳng điện tại 6,6, nên pH khi môi trường thấp hơn giá 

trị này sẽ gây ra sự proton hóa, tạo nên sự tích điện dương trên bề mặt vật liệu và 

ngược lại [56]. Tại pH axit, hỗn hợp NH4
+/NH3 cũng tồn tại chủ yếu ở dạng ion 

NH4
+ có điện tích dương cùng dấu với bề mặt TiO2-Ag, điều này tạo nên lực 

đẩy tĩnh điện làm hạn chế sự hấp phụ và oxi hóa NH4
+ bởi vật liệu quang xúc 

tác. Kết quả nghiên cứu của Shavisi et al. (2014) chứng minh hiệu suất quang hóa 

phân hủy NH4
+/NH3 là không đáng kể ở pH 7,2 và chỉ đạt cực đại khi cân bằng 

NH4
+/NH3 chuyển dịch về phía NH3 ở môi trường có pH > 10 [57]. Mặt khác, sự 

chuyển hóa amoni bởi vật liệu quang xúc tác có thể dẫn đến sự hình thành của các 

sản phẩm nitơ vô cơ độc hại khác như NO2
- và NO3

- (Phương trình 1-5) [58]. 

Vật liệu QXT          +      hv       e-     +     h+ (1) 

               -OH          +      h+             OH·   (2) 

                NH3         +      OH·           HONH2   +    H (3) 

                HONH2   +      OH·           NO2
-   (4) 

     2NO2
-      +      O2              2NO3

-   (5) 

Đối với nitrit, hợp chất này có giá trị pKa là 3,3; cho thấy dung dịch có pH 

< pKa sẽ khiến phản ứng số (6) đi theo chiều tạo thành HNO2 thay vì anion 

NO2
- [59]. Mặc dù phân tử trung tính HNO2 có thể được hấp phụ trên bề mặt 

chất bán dẫn, nhưng sự tương tác sẽ yếu hơn so với các ion mang điện tích trái 

dấu như NO2
-. Vì vậy, môi trường có pH lớn hơn pKa (3,3) nhưng nhỏ hơn 

pHpzc (6,6) có thể làm tăng khả năng hấp phụ NO2
- trên bề mặt chất xúc tác 

quang tích điện dương và cung cấp đủ lượng H+ để khử hoàn toàn NO2
- thành 

khí N2 [60]. Nhưng điều kiện này không phù hợp với thực tế bởi động vật thủy sản 

thường sinh trưởng trong môi trường có 7,8 < pH < 8,5 [61]. Bên cạnh đó, quá trình 

loại bỏ nitrit bằng chất xúc tác quang cũng có khả năng tạo thành sản phẩm khí 

N2 hoặc hợp chất ô nhiễm NH4
+ [62], [63], như được trình bày trong phản ứng 

(7) và (8): 

HNO2 + H2O      ⇄ H+ +          NO2
-  (6) 

NO2
- + 8H+    +    6e-  → NH4

+ + 2H2O  (7) 

2NO2
- + 8H+ +     6e- →  N2 + 4H2O  (8) 

Do vậy cần có sự kế hợp của nhiều biện pháp để có thể đồng thời xử lý hiệu 

quả tình trạng ô nhiễm hữu cơ và nitơ trong hồ nuôi thủy sản. 
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1.2.5. Sử dụng công nghệ nitrat hóa – khử nitrat trong xử lý các hợp chất nitơ vô 

cơ  

Trong xử lý nhiều loại ô nhiễm, phương pháp sinh học thường được ưu tiên 

lựa chọn bởi ưu điểm chi phí vận hành thấp và thân thiện với môi trường. Đối với ô 

nhiễm nitơ trong môi trường nuôi thủy sản, ở các nghiên cứu trước cho dù áp dụng 

với công nghệ nào thì các con đường nitrat hóa và khử nitrat cũng thường được sử 

dụng: 

1.2.5.1. Quá trình nitrat hóa (trong điều kiện hiếu khí)  

NH4
+ + O2→ NO2

- 

NO2
- + O2→ NO3

- 

Quá trình nitrat hóa là quá trình chuyển hóa amoni (NH4
+) thành nitrat (NO3

-) 

bởi tác động của các vi khuẩn tự dưỡng hiếu khí. Trước hết NH4
+ được chuyển hóa 

thành NO2
- nhờ các vi khuẩn oxy hóa amoni (ammonia oxidizing bacteria – AOB). 

Hai enzyme quan trọng giúp AOB chuyển đổi amoni thành nitrit, đó là enzyme 

ammonia monooxygenase (AMO) giúp oxy hóa amoni thành hợp chất trung gian là 

hydroxylamine và enzyme hydroxylamine oxidoreductase (HAO) có khả năng 

chuyển đổi hydroxyamine thành nitrit [64]. 

𝐍𝐇𝟒
+
𝐀𝐌𝐎 
→   𝐍𝐇𝟐𝐎𝐇

𝐇𝐀𝐎
→   𝐍𝐎𝟐

− 

Vi khuẩn này thuộc nhóm nhóm Gram âm, hóa tự dưỡng và hiếu khí bắt buộc. 

Chúng được phân loại thành bốn chi chính gồm Nitrosomonas, Nitrosospira, 

Nitrosolobus và Nitrosovibrio, trong đó chi Nitrosomonas và Nitrosospira thường 

được tìm thấy nhất trong các công trình xử lý nước thải. Các chủng vi khuẩn oxy hóa 

amoni sinh trưởng tốt ở nhiệt độ khoảng 30℃; pH tối ưu một phần phụ thuộc vào 

nồng độ muối, ví dụ với 10mM muối amoni thì pH=8 được coi là thích hợp cho sự 

phát triển của chúng. Tuy nhiên, tốc độ phát triển của nhóm vi khuẩn này là cực kì 

chậm, thời gian nhân đôi tế bào của vi khuẩn ít nhất là 7-8 giờ thậm chí cũng có thể 

kéo dài tới vài ngày [65]. 

Bước thứ hai của quá trình nitrat hóa là giai đoạn oxy hóa nitrit thành nitrat, 

được thực hiện bởi nhóm vi khuẩn oxy hóa nitrit (Nitrite Oxidizing Bacteria – NOB). 

NOB là các vi khuẩn Gram âm, thuộc phân nhóm β- Proteobacteria và γ-

Proteobacteria. Theo khóa phân loại Bergey, NOB gồm bốn chi là Nitrobacter, 

Nitrospina, Nitrococcus và Nitrospira. Trong số đó, Nitrobacter và Nitrospira có khả 

năng sinh trưởng dị dưỡng hoặc tạp dưỡng, các nhóm còn lại là các loài hóa tự dưỡng 

bắt buộc. NOB sử dụng enzyme nitrit oxidoreductase (NXR hay NOR) để oxy hóa 

nitrit theo phản ứng sau [66]: 

𝐍𝐎𝟐
−  +  𝐇𝟐𝐎 → 𝐍𝐎𝟑

−  +  𝟐𝐇+  + 𝟐𝐞− 
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NOB cũng phát triển khá chậm và khó nuôi cấy, môi trường dinh dưỡng là các 

chất khoáng, nguồn nitơ là nitrit và cacbon dioxide (CO2) là nguồn cacbon duy nhất, 

nhiệt độ tối ưu 30℃ và pH 7,6-8,0; thời gian nhân đôi tế bào là 12 giờ, sản lượng tế 

bào thấp, chỉ có khoảng 0,9 mg protein/L được hình thành khi chúng oxy hóa được 

7,5 mM nitrit [67]. 

1.2.5.2. Quá trình khử nitrat: sử dụng nitrat làm chất nhận điện tử cuối cùng trong 

quá trình hô hấp kỵ khí.  

Các giai đoạn của quá trình khử nitrat được xúc tác bởi 4 enzyme chính nitrat 

reductase (NAR), nitrit reductase (NIR), nitric oxide reductase (NOR) và nitrous 

oxide reductase (NOS) [68], [69]: 

𝐍𝐎𝟑
−  
𝐍𝐀𝐑
→   𝐍𝐎𝟐

−  
𝐍𝐈𝐑
→  𝐍𝐎

𝐍𝐎𝐑
→   𝐍𝟐𝐎

𝐍𝐎𝐒
→   𝐍𝟐 

Trải qua hàng loạt các phản ứng liên tiếp dưới tác động của hệ enzym reductaza, 

sản phẩm của quá trình khử nitrat là NO, N2O hoặc N2, quá trình sinh học này xảy ra 

trong tự nhiên với sự tham gia của các vi sinh vật dị dưỡng, chúng sử dụng nguồn 

cacbon hữu cơ để xây dựng tế bào, vi khuẩn khử nitrat thường thích nghi bám dính 

trên giá thể hay ở dạng bông bùn hoặc phía dưới màng sinh học để không bị ảnh 

hưởng nhiều bởi oxy [70].  

Phương pháp xử lý sinh học dựa trên nguyên lý của quá trình nitrat hóa và 

khử nitrat được sử dụng rộng rãi trong chuyển hóa các hợp chất amoni và nitrit nhờ 

tính hiệu quả và thân thiện với môi trường [71]. Hơn nữa, độ kiềm cần thiết trong quá 

trình nitrat hóa có thể được cung cấp một phần bởi tính chất tích tụ độ kiềm của quá 

trình khử nitrat, do đó, sự kết hợp của hai quá trình này sẽ ổn định mức pH của môi 

trường. Thông thường, các nhóm vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat này có thể phân 

tách bổ sung riêng biệt vào các bể hiếu khí và kỵ khí trong hệ thống ao sinh học (theo 

công nghệ AAO, Anaerobic-anoxic-oxic) để xử lý sinh học liên tục các chất ô nhiễm 

trong nước. Công nghệ này có ưu điểm về chi phí lắp đăt thấp nhưng lại đòi hỏi diện 

tích xây dựng phải lớn để bố trí ao sinh học. Bên cạnh đó, chất lượng nước thải sau 

xử lý còn biến động, thời gian kéo dài và khó áp dụng được cho các đầm ao nuôi thủy 

sản quy mô nhỏ.  

Tuy nhiên, đến nay một số loài vi khuẩn Pseudomonas stutzeri [72]; Bacillus 

cereus [73], Acinetobacter sp. YT03 [74], v.v. đã được chứng minh có hoạt tính khử 

nitrat trong điều kiện hiếu khí. Trong nghiên cứu của Li et al. (2019), vật liệu xây 

dựng dư thừa được đồng cố định với vi khuẩn nitrat hóa và vi khuẩn khử nitrat hiếu 

khí có thể loại bỏ 91,97% nitơ tổng số và 78,82% hàm lượng amoni trong môi trường 

[75]. Hill et al. (2008) cũng cho thấy quá trình cố định đồng thời vi khuẩn nitrat hóa 

và khử nitrat hiếu khí trên chất mang canxi alginate đã đạt được hiệu quả loại bỏ nitơ 
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cao hơn nhiều so với việc cố định riêng vi khuẩn nitrat hóa [76]. 

Như vậy, với mục tiêu xử lý hiệu quả đồng thời các vấn đề về ô nhiễm trong 

môi trường nuôi thủy sản, trong nghiên cứu này chúng tôi hướng đến việc kết hợp sử 

dụng công nghệ nitrat hóa – khử nitrat hiếu khí trong chuyển hóa loại bỏ các hợp chất 

nitơ vô cơ với quá trình quang xúc tác để xử lý các chất hữu cơ, kháng sinh dư thừa 

và tiêu diệt/ức chế vi khuẩn gây bệnh. 

1.3. Định hướng tích hợp chất quang xúc tác và vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên 

chất mang để nâng cao hiệu quả xử lý môi trường nuôi thủy sản ô nhiễm  

Quá trình quang xúc tác và phân hủy sinh học đều có những ưu điểm riêng biệt 

trong việc xử lý ô nhiễm. Tuy nhiên, hai phương pháp này đều gặp phải hạn chế 

chung là hiệu suất xử lý không ổn định và chi phí cao khi chất quang xúc tác hay vi 

khuẩn chuyển hóa nitơ được sử dụng ở dạng tự do ở ngoài thực tế.  

Thật vậy:  

Các thảo luận trên đã chỉ ra hiệu quả của việc sử dụng quá trình quang xúc tác 

bởi TiO2-Ag trong xử lý các hợp chất ô nhiễm và ức chế vi khuẩn gây bệnh [77]. 

Phản ứng quang xúc tác thường dẫn đến quá trình khoáng hóa hoàn toàn các chất ô 

nhiễm hữu cơ phức tạp thành phân tử nước (H2O), cacbon dioxit (CO2) và một số ion 

vô cơ đơn giản khác, do đó giải quyết được một số nhược điểm của các quy trình xử 

lý thông thường như phân hủy sinh học, hấp phụ, đông tụ và trao đổi ion. Tuy nhiên, 

việc thu hồi vật liệu nano dạng bột lơ lửng trong dung dịch sau khi sử dụng đã trở 

thành một vấn đề đáng quan tâm lớn của các nhà khoa học. Bởi khi tồn tại ở dạng 

bột, các hạt nano có xu hướng kết tụ, chìm hoặc lơ lửng trong dung dịch và rất khó 

để phân tách ra khỏi môi trường. Điều này làm giảm diện tích bề mặt hoạt động, hạn 

chế diện tích tiếp xúc giữa vật liệu nano quang xúc tác với các chất ô nhiễm và hiệu 

quả hấp thụ ánh sáng kém. Đặc biệt, sau khi quá trình khi xử lý hoàn tất, việc thu hồi 

hạt nano quang xúc dạng bột để tái sử dụng là rất khó, tốn nhiều thời gian và chi phí. 

Bên cạnh đó, do thiếu các quy định thích hợp về xử lý vật liệu quang xúc tác, một số 

lo ngại về việc tạo ra ô nhiễm thứ cấp bởi các hạt nano cũng được đề cập [78]. Các 

hạn chế này đã khiến việc mở rộng quy mô các hệ thống xử lý ứng dụng hạt nano 

quang xúc tác dạng bột không khả thi, do đó các nhà nghiên cứu đã hướng đến phương 

pháp tích hợp hạt quang xúc tác trên các loại chất mang phù hợp [79]. Trong thời gian 

gần đây, song song với việc biến đổi vật liệu quang xúc tác để đạt được hiệu suất xử 

lý ô nhiễm cao dưới ánh sáng mặt trời thì các nghiên cứu về chế tạo chất mang có đặc 

tính dễ phân tách và thu hồi cũng được chú ý nhằm nâng cao khả năng tái sử dụng 

của hạt quang xúc tác, giảm chi phí đầu tư. Trước đây, một số loại chất mang như 

thủy tinh, gốm sứ, polyme, zeolit hay hạt cát đã được thử nghiệm rộng rãi và thành 
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công trong việc tích hợp với hạt quang xúc tác, tuy nhiên, mặc dù các vật liệu tổng 

hợp tạo thành có thể được loại khỏi môi trường nước nhanh chóng sau phản ứng 

nhưng chúng có hiệu quả quang xúc tác không cao [80]. Điều này có thể được giải 

thích bởi sau khi được tích hợp diện tích bề mặt riêng của các hạt quang xúc tác bị 

giảm đáng kể, cùng với đó các chất mang thường chìm xuống tầng đáy của hệ thống 

xử lý, hạn chế sự tiếp xúc của chất quang xúc tác với nguồn ánh sáng bên trên. Do 

đó, việc lựa chọn được một loại vật liệu mang phù hợp đáp ứng yêu cầu dễ phân tách 

nhưng đồng thời không làm ảnh hưởng đến hoạt động quang xúc tác của vật liệu là 

một trong những chủ đề đặc biệt được quan tâm trong lĩnh vực xử lý môi trường bằng 

phương pháp này. 

Đối với việc ứng dụng vi khuẩn chuyển hóa nitơ, để tăng hiệu quả trong xử lý 

thì yếu tố công nghệ cũng rất quan trọng, các nhóm vi khuẩn này được biết đến là rất 

thích nghi bám dính trong điều kiện có giá thể, do vậy bên cạnh lựa chọn chủng giống 

vi sinh vật phù hợp, thì việc tích hợp chúng trên chất mang sẽ làm tăng hiệu quả xử 

lý do vi khuẩn tồn tại lâu hơn trong hệ xử lý khi chúng được tích hợp trên giá thể, 

tránh hiện tưởng vi khuẩn ở dạng tự do bị rửa trôi trong quá trình vệ sinh thông hút 

đáy ao nuôi [81]. Hơn nữa, tích hợp đồng thời vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat hiếu 

khí trên chất mang có thể đạt được hiệu quả loại bỏ nitơ cao hơn nhiều so với chỉ sử 

dụng vi khuẩn nitrat hóa. Chất mang lý tưởng cho vi khuẩn bám dính cần có cấu trúc 

cứng, rỗng dạng xốp giúp tăng cường khả năng tích hợp và bảo vệ vi khuẩn khi đã 

bám dính trên vật liệu, thêm vào đó việc gắn thêm các dưỡng chất cần thiết trên vật 

liệu giúp hỗ trợ và kích thích sự hình thành màng sinh học của vi khuẩn đồng thời 

bảo vệ vi khuẩn trước những tác động bên ngoài. 

Do vậy, việc nghiên cứu chế tạo ra loại chất mang sao cho có tính chất rỗng, 

xốp, nổi phù hợp để tích hợp chất quang xúc tác và tích hợp vi khuẩn chuyển hóa nitơ 

là điều kiện quan trọng và cực kỳ cần thiết giúp đạt được hiệu suất xử lý môi trường 

cao, giảm chi phí vận hành, có ý nghĩa khoa học và thực tiễn.  

Hiện nay đã có một số nghiên cứu hướng đến kết hợp quá trình quang xúc tác 

và phân hủy sinh học trong loại bỏ các chất ô nhiễm như phenol [82], oxytetracycline 

[83], 2,4-dinitrotoluene (2,4-DNT) [84], phenanthrene [85]… Liu et al. (2022) chỉ ra 

sự kết hợp của chất quang xúc tác Fe3+/g-C3N4 với vi khuẩn tạo màng sinh học thuộc 

chi Nakamurella và Raoultella trên chất mang mút xốp (polyurethane sponge) đã tăng 

hiệu suất phân hủy kháng sinh sulfamethoxazole (SMX) và COD lên lần lượt 96,27 

± 5,27% và 86,57 ± 3,06%, cao hơn khi so sánh với việc chỉ xử lý bằng chất quang 

xúc tác (SMX 100%, COD 4,2 ± 0,74%) hay vi khuẩn (SMX 42,21 ± 0,86%, COD 

95,1 ± 0,18%) [86]. Gần đây nghiên cứu của Dong et al. (2023) cũng có thấy khi vi 
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khuẩn chủ yếu thuộc chi Pseudoxanthomonas, Ferruginibacter, Clostridium, 

Stenotrophomonas và Comamonas được đồng tích hợp với vật liệu B/Bi3O4Cl thì 

hiệu quả phân hủy kháng sinh ciprofloxacin đạt trên 95%, đồng thời tăng khả năng 

khoáng hóa lên thêm 20% so với bể xử lý chỉ chứa B/Bi3O4Cl [87].  

Trong các mô hình kết hợp kể trên, chất quang xúc tác và vi sinh vật thường 

được cố định chung trên một chất mang, trong đó quá trình quang xúc tác và phân 

hủy sinh học lần lượt diễn ra đồng thời trên bề mặt ngoài và bên trong của chất mang. 

Khoảng cách giữa vật liệu quang xúc tác và các nhóm vi sinh vật thường trong khoảng 

từ μm đến mm, giúp cho vi sinh vật có thể nhanh chóng hấp thụ và phân hủy các sản 

phẩm hình thành từ quá trình quang xúc tác (Hình 1.7). 

 
Hình 1.7. Cơ chế xử lý ô nhiễm của vật liệu đồng tích hợp chất quang xúc tác và vi 

sinh vật [88]. 

Tuy nhiên, phần lớn các nghiên cứu trước đây chỉ tập chung xử lý một loại 

chất ô nhiễm nhất định, phổ biến là kháng sinh hay các chất hữu cơ cấu trúc phức tạp, 

điều này khác biệt với nghiên cứu hiện tại của chúng tôi là nhằm mục đích loại bỏ cả 

bốn yếu tố ô nhiễm trong môi trường nuôi thủy sản gồm: hợp chất hữu cơ từ thức ăn 

dư thừa, kháng sinh tồn dư, vi khuẩn gây bệnh và hợp chất nitơ vô cơ. Bốn nguồn ô 

nhiễm đang xét đến này có thể xảy ra nghiêm trọng trong cùng một thời điểm nhưng 

cũng có thể có mức độ ô nhiễm khác nhau tùy vào tình hình thực tế của vụ nuôi. Bên 

cạnh đó, chất quang xúc tác TiO2-Ag được chúng tôi tập trung hướng đến để xử lý 

phân hủy hợp chất hữu cơ và tiêu diệt vi khuẩn gây bệnh, trong khi nhóm vi khuẩn 

chuyển hóa nitơ được sử dụng để loại bỏ hợp chất amoni và nitrit. Mặt khác, để tích 

hợp hiệu quả vi khuẩn trên chất mang thì bề mặt vật liệu này cần được biến đổi bổ 

sung thêm các thành phần dưỡng chất thiết yếu cho sinh trưởng và tạo màng sinh học 

của vi khuẩn, trong khi yêu cầu này là không cần thiết đối với quá trình tích hợp chất 
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quang xúc tác, quá trình này chỉ phụ thuộc vào cấu trúc bề mặt chất mang. Do đó, 

việc đồng tích hợp TiO2-Ag và vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên cùng một loại chất 

mang để ứng dụng trong xử lý các vẫn đề ô nhiễm thủy sản nêu trên có thể còn gây 

nhiều tranh cãi. Chính vì vậy, trong nghiên cứu này, chúng tôi đề xuất việc nghiên 

cứu chế tạo loại các chất mang phù hợp cho từng mục đích tích hợp vật liệu quang 

xúc tác và tích hợp vi khuẩn chuyển hóa nitơ để áp dụng trong môi trường nuôi thủy 

sản. Thông quá đó sẽ có những dữ liệu chính xác để định hướng ứng dụng vật liệu 

khả thi và phù hợp nhất.  

1.4. Các loại chất mang phổ biến dùng trong xử lý ô nhiễm nguồn nước 

Đối với các hệ thống xử lý nước sinh học, hiệu suất xử lý đạt được phụ thuộc 

nhiều vào sự hình thành màng sinh học của vi sinh vật trên vật liệu hay còn gọi là 

chất mang (carrier) để duy trì mật độ cao của chúng trong hệ thống. Trong đó, các 

yếu tố về tính chất vật lý/hóa học của bề mặt chất mang, độ nhám, cấu trúc lỗ rỗng, 

diện tích riêng và loại vật liệu của chất mang đóng vai trò quyết định cho sự bám dính 

của vi sinh vật. Dựa trên bản chất của vật liệu, chất mang ứng dụng trong các bể phản 

ứng sinh học có thể được chia thành ba loại: chất mang có nguồn gốc tự nhiên, chất 

mang làm từ phụ phẩm nông nghiệp và chất mang tổng hợp nhân tạo.  

1.4.1. Vật liệu mang nhân tạo 

 Hiện nay, vật liệu nhân tạo như bọt biển polyurethane, polyethylene, polyvinyl 

alcohol, poly propylene và polyvinyl clorua là các loại chất mang vi sinh vật được 

dùng phổ biến [89]. Chúng là loại vật liệu có độ xốp cao với các cấu trúc vi mô thích 

hợp cho sự “cư trú” của vi sinh vật, đồng thời với độ bền cơ học tốt của vật liệu sẽ 

ngăn chặn các tác động của dòng nước đến vi sinh vật sau khi tích hợp lên vật liệu 

[90]. Thử nghiệm thay đổi độ xốp của bọt biển polyurethane từ 20 đến 50 lỗ rỗng trên 

một inch (ppi) đã cho thấy rằng mật độ vi khuẩn cao với các lớp màng sinh học dày 

hơn xuất hiện ở vật liệu có độ xốp lớn hơn 50 ppi. Ở độ xốp này cũng lưu giữ được 

đến 95% sinh khối vi khuẩn trong vật liệu khi nuôi cấy trong điều kiện lắc sau 10 

ngày, trong khi chỉ 20% lượng vi khuẩn tích hợp ban đầu còn tồn tại trong vật liệu có 

độ xốp 20 ppi [91]. Miếng mút xốp với cấu trúc nhiều lỗ rỗng, nhẹ, nổi trên mặt nước 

cũng được các nhà khoa học Lê Văn Cát et al. (2007), Nguyễn Quang Huy et al. 

(2012) sử dụng làm giá thể cho sự bám dính tạo màng sinh học của vi khuẩn chuyển 

hóa nitơ, từ đó tạo được sản phẩm xử lý nước ô nhiễm amoni, nitrit [92], [93]. Trong 

một nghiên cứu khác, vật liệu polyethylene được biến đổi để có điện tích dương trên 

bền mặt nhằm tăng khả năng bám dính của vi khuẩn trong hệ xử lý lên vật liệu, từ đó 

nâng tăng hiệu quả xử lý xyanua hữu cơ [94]. Các nhà khoa học đã chỉ ra vật liệu chất 

mang nhân tạo lý tưởng cần được thiết kế sao cho có độ bền cơ học/hóa học ổn định, 
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độ nhám và độ xốp phù hợp [95]. Tuy nhiên chi phí thiết kế để tạo ra loại vật liệu đạt 

yêu cầu trên có thể làm tăng giá thành sản phẩm, đồng thời chất mang làm từ vật liệu 

nhân tạo thường không thân thiện với mỗi trường. Sau quá trình sử dụng, chất mang 

này khó bị phân hủy và có thể gây ô nhiễm thứ cấp. Do đó, việc áp dụng rộng rãi các 

vật liệu nhân tạo làm giá thể cho vi khuẩn trong xử lý nước thải cũng cần được cân 

nhắc lưu ý [96]. 

1.4.2. Vật liệu mang có nguồn gốc từ phụ phẩm nông nghiệp 

 Trong thực tế sản xuất nhiều loại phụ phẩm như vỏ gỗ, xơ dừa, xơ mướp, bã 

mía, rơm rạ hay chất thải sinh hoạt như các que tăm bông cũng có thể được dùng làm 

giá thể cho vi sinh vật/hạt quang xúc tác thay thế cho các vật liệu tổng hợp để giảm 

tình trạng tiêu thụ quá mức các sản phẩm hóa dầu (petrochemicals) và chi phí đầu tư 

cho quá trình xử lý môi trường [97]. Không chỉ có ưu điểm về mặt kinh tế, các phụ 

phẩm nông nghiệp cũng có những đặc điểm riêng khiến chúng trở thành vật liệu mang 

phù hợp cho sự phát triển của màng sinh học như độ xốp cao, diện tích bề mặt riêng 

lớn và sự tồn tại của một số nhóm chức như amino, hydroxyl, carboxyl, thiol và 

phosphate trên bề mặt [98]. Các vật liệu này cũng chứa thành phần chính là cellulose, 

hemicellulose và lignin, do vậy chúng vừa có thể đóng vai trò là vật liệu mang đồng 

thời cũng được sử dụng như một nguồn cacbon sẵn có kích thích sự phát triển của vi 

sinh vật trên đó (Hình  1.8). Tại Việt Nam, nhóm nghiên cứu của Trần Văn Nhị, 

Hoàng Phương Hà đã thực hiện các đề tài cấp Viện Công nghệ sinh học để tuyển 

chọn được một số chủng vi khuẩn chuyển hóa nitơ có hoạt tính nitrat hóa cao nhằm 

tích hợp chất mang tro trấu để tạo ra chế phẩm sinh học ứng dụng trong xử lý môi 

trường ô nhiễm amoni, nitrit. Thử nghiệm trong mô hình nuôi tôm thẻ chân trắng tại 

tỉnh Sóc Trăng cho thấy, chế phẩm sinh học này có khả năng loại bỏ đến 99% hàm 

lượng nitơ tổng (TAN). Mặc dù hiệu quả của sản phẩm đã được khẳng định, nhưng 

chế phẩm sinh học hiện tại còn chưa phù hợp sử dụng đối với nhiều mô hình nuôi 

thủy sản do dễ bị lắng xuống đáy ao và bị rửa trôi khỏi ao nuôi trong quá trình thay 

nước và thông hút đáy ao [99, 100, 101]. Bên cạnh đó, nghiên cứu của Aslam et al., 

(2017) đã thành công trong việc dùng các que tăm bông làm vật liệu lọc trong hệ 

thống lọc sinh học nhỏ giọt (Biotrickling filter) để đạt hiệu suất xử lý BOD và COD 

lần lượt lên đến 69–78 % và 65–80 % [102]. Một số nghiên cứu khác cũng gợi ý việc 

sử dụng trấu, rơm rạ hay lõi ngô làm giá thể và nguồn cacbon bổ sung cho vi khuẩn 

giúp tăng hiệu suất quá trình khử nitrat [103]. Trong đó, khi rơm rạ và lõi ngô được 

sử dụng, hiệu quả xử lý đạt 47,3% - 50,2% đối với COD và 21,8% - 24,8% đối với 

hàm lượng nitơ tổng số [104]. Tuy nhiên cần lưu ý rằng khi bổ sung các loại vật liệu 

này trong môi trường nước, nguồn cacbon hưu cơ bị phân tán ra không được sử dụng 
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hết bởi vi sinh vật có thể gây ra hiện tượng ô nhiễm thứ cấp. Bên cạnh đó cũng chưa 

có báo cáo rõ ràng về việc có hay không hàm lượng nitơ, phốt pho hay các chất màu 

thôi ra từ các phụ phẩm nông nghiệp kể trên có thể gây ra những tác động xấu đến 

chất lượng nước trong quá trình xử lý môi trường [105]. Do vậy, các lo ngại này phần 

nào dẫn đến việc hạn chế sử dụng các phụ phẩm nông nghiệp trong quá trình xử lý 

nước ô nhiễm, đặc biệt là đối với quá trình khử nitrat.  

 

Hình 1.8. Sơ đồ mô tả quá trình tích hợp của chất quang xúc tác Bi24O31Br10 và bùn 

hoạt tính trên chất mang xơ mướp [106]. 

1.4.3. Vật liệu mang có nguồn gốc từ polymer tự nhiên 

Để có thể ứng dụng trên mô hình xử lý quy mô lớn, chất mang cần có giá thành 

thấp, sẵn có và là vật liệu thân thiện với môi trường. Hiện nay, ngày càng có nhiều 

nghiên cứu khoa học chúng minh hiệu quả của việc áp dụng các polymer tự nhiên 

như agarose, κ-carrageenan, alginate, agar và chitosan trong các hệ thống xử lý nước 

thải bởi chúng không chỉ có giá thành rẻ mà còn có tính tương thích sinh học cao, 

không gây độc hại và dễ sử dụng [107]. Nghiên cứu của Maya Erna et al. (2013) cho 

thấy hiệu quả chuyển hóa nitơ vượt trội của vi khuẩn Pseudomonas aeruginosa, 

Pseudomonas stutzeri và Nocardioides albus khi tích hợp lên vật liệu làm từ polymer 

alginate, nồng độ nitơ tổng số và nitrit sau xử lý luôn duy trì dưới mức 0,5 mg/L 

[108]. Tuy được nghiên cứu rộng rãi nhưng hầu hết các polymer tự nhiên đều có độ 

bền cơ học kém, dẫn đến chất mang dễ bị phân hủy theo thời gian sử dụng, làm cho 

vi sinh vật bị tách rời khỏi chất mang và bị rửa trôi ra khỏi hệ thống xử lý. Vì vậy 

việc chuyển đổi vật liệu chất mang từ dạng polymer tự nhiên sang các vật liệu vô cơ 

tự nhiên có thể phần nào giải quyết được tình trạng này. Các loại chất mang làm từ 

cao lanh (clay), vermiculite, sepiolit, bentonit hay zeolit cũng đều là các vật liệu có 

sẵn trong tự nhiên với độ ổn định hóa học và cơ học tốt hơn. Một số báo cáo đã chỉ 

ra đất sét và và các loại chất mang biến đổi từ đất sét có hiệu quả cao trong việc loại 

bỏ kim loại nặng và hợp chất hữu cơ ô nhiễm. Trong nghiên cứu của Quintelas et al., 



24 
 

 

(2013) chủng vi khuẩn Streptococcus equisimilis và Arthrobacter viscosus đã được 

thử nghiệm tích hợp trên bốn loại chất mang khác nhau gồm bentonit, kaolin, sepiolit 

và vermiculit để loại bỏ hợp chất dung môi độc hại diethylketone (DEK) khỏi nước, 

với hiệu quả đều đạt trên 98% [109]. Zeolit tự nhiên là khoáng chất aluminosilicat có 

điện tích âm trên bề mặt, độ xốp cao với các lỗ rỗng siêu nhỏ, kích thước lỗ rỗng của 

vật liệu này có thể dao động từ 0,3 đến 1 nm, tạo lên độ xốp từ 0,1 đến 0,35 cm3/g 

[110]. Với tính chất lý hóa đặc trưng này và diện tích bề mặt riêng lớn, zeolit có thể 

được dùng làm vật liệu lọc có khả năng hấp phụ tốt [111]. Năm 2019, khi tích hợp vi 

khuẩn trên zeolit tự nhiên và vật liệu tổng hợp PU (polyurethane), tác giả Valdez et 

al. (2019) đã cho thấy hai hệ thống PBBR (packed-bed biofilm reactor) chứa các loại 

chất mang này đạt hiệu quả loại bỏ trichloroethylene tương đương là 58,63 và 62,7% 

[112]. Tác giả cũng quan sát thấy rằng, màng sinh học của vi khuẩn được phát triển 

chủ yếu bên trong của chất mang tổng hợp PU, trong khi nó tập trung nhiều trên bề 

mặt bên ngoài của zeolit, việc này có thể giúp vi khuẩn dễ dàng tiếp xúc và phân hủy 

các chất ô nhiễm trong môi trường. Trong các nghiên cứu trước đây của Li et al. 

(2013), zeolit cũng được ứng dụng thành công làm vật liệu mang cho bùn hoạt tính 

chứa vi khuẩn nitrat hóa, giúp tăng hiệu xuất chuyển hóa NH4
+ lên 91,2% [113]. 

1.5.  Cải tiến vật liệu nhằm làm tăng hiệu quả tích hợp của vi khuẩn và chất 

quang xúc tác 

 Sự bám dính/liên kết ban đầu của tế bào vi khuẩn/hạt quang xúc tác vào bề 

mặt chất mang thường bị chi phối bởi các đặc tính về điện tích bề mặt, khả năng thấm 

ướt, độ nhám và độ xốp của chất mang. 

1.5.1. Thay đổi về điện tích bề mặt 

 Điện tích bề mặt của vật liệu có thể tạo ra lực hút/đẩy tĩnh điện giữa chất 

mang và tế bào vi khuẩn. Cấu trúc màng tế bào có chứa các nhóm carboxylic và axit 

photphoric nên hầu hết tế bào vi khuẩn có điện tích âm ở bề mặt. Vì vậy, vật liệu 

mang điện tích bề mặt dương có thể tạo ra tương tác tĩnh điện van der Waals “lôi kéo” 

các tế bào liên kết với vật liệu tốt hơn [114]. Dựa trên nguyên lý này tác giả Wang et 

al. đã sử dụng phản ứng ngưng tụ (condensation reaction) và phản ứng chuyển vị 

Hofman (phản ứng chuyển một amide thành sản phẩm là amine bậc 1 có ít hơn 1 

cacbon, amide rearrangement reaction) để tạo liên kết hóa học giữa vật liệu vermiculit 

với hai hợp chất chứa nhóm -NH2 là aminopropyltriethoxysilane (APTES) và 

diethylenetriamine (DETA), từ đó tạo ra vật liệu có điện tích bề mặt dương. Lúc này 

vi khuẩn Sporosarcina pasteurii với điện tích bề mặt âm có thể được hấp phụ chặt 

chẽ vào bề mặt chất mang nhờ lực tương tác Coulomb trong điều kiện pH < 9,74 

[115]. Trong một nghiên cứu khác, Chrzanowski et al. đã lợi dụng ảnh hưởng của pH 
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môi trường để tạo nên điện tích trái dấu trên bề mặt của chất mang xơ mướp và tế bào 

vi khuẩn Stenotrophomonas maltophilia KB2, làm tăng hiệu suất tích hợp vi khuẩn 

lên 86% ở pH 7,2. Thật vậy, xơ thực vật (plant sponge) thường có điểm đẳng điện 

(pHpzc) tại pH 5,2 [116]. Trong khi đó, Stenotrophomonas maltophilia KB2 có giá trị 

pHpzc là 11, nên khi pH môi trường ở mức 7,2, lớn hơn pHpzc của xơ mướp nhưng nhỏ 

hơn pHpzc của chủng KB2 sẽ tạo nên điện tích âm trên bề mặt vật liệu và điện tích 

dương trên tế bào vi khuẩn [117].  

1.5.2. Thay đổi độ nhám bề mặt 

Sự tiếp xúc và liên kết của tế bào với bề mặt vật liệu là bước quan trọng đầu 

tiên trong sự hình thành màng sinh học vi khuẩn, quá trình này thường xảy ra thông 

qua hai giai đoạn liên tiếp. Đầu tiên, các tế bào vi khuẩn di chuyển về phía vật liệu 

và có những tương tác thuận nghịch không đặc hiệu với bề mặt rắn này. Tiếp theo, ở 

giai đoạn thứ hai, khi tế bào vi khuẩn tiến lại gần và khoảng cách giữa chúng với vật 

liệu chỉ ở mức nanômét (nm), các tương tác đặc hiệu hơn sẽ xuất hiện tạo nên sự liên 

kết không thuận nghịch với bề mặt. Lúc này lớp polymer ngoại bào (EPS) sẽ được vi 

khuẩn tiết ra để thúc đẩy sự bám dính chặt chẽ của các tế bào trên bề mặt vật liệu. 

Tuy nhiên, quá trình tạo màng sinh học này của vi khuẩn có thể bị ảnh hưởng bởi 

nhiều yếu tố như bề mặt vật liệu, loài vi khuẩn và điều kiện môi trường (Hình 1.9).  

 

Hình 1.9. Ảnh hưởng của độ nhám bề mặt lên khả năng tích hợp của tế bào vi khuẩn 

lên vật liệu [118]. 

Trong đó, sự gia tăng độ nhám bề mặt thường thúc đẩy sự bám dính của vi 

khuẩn do diện tích tiếp xúc giữa bề mặt vật liệu và tế bào vi khuẩn tăng lên. Đồng 

thời vật liệu với bề mặt gồ ghề nhiều khe, rãnh cũng giúp bảo vệ tế bào sau khi tích 

hợp không bị đánh bật ra khỏi chất mang bởi tác động của dòng nước (water shear 

force) [119]. Quirynen et al. (1995) gợi ý rằng vi khuẩn có thể bám dính trên vật liệu 
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có giá trị độ nhám trung bình (Ra- roughness average) tối thiểu là 0,2 µm [120]. Giá 

trị tối thiểu này cũng có thể thay đổi tùy theo kích thước và hình dạng của tế bào của 

mỗi loại vi khuẩn [121]. Khi vật liệu kính có Ra tăng dần từ 0,07 μm; 0,58 μm; 0,99 

μm; 2,5 μm đến 5,8 μm đã đẩy nhanh tốc độ liên kết tạo màng sinh học của vi khuẩn 

Escherichia coli, Staphylococcus aureus và Pseudomonas aeruginosa lên vật liệu 

[122]. Tuy nhiên, Hilbert et al. lại chỉ ra rằng Ra của vật liệu thép không gỉ tăng trong 

khoảng từ 0,01 đến 0,9 μm không tạo ra sự khác biệt đáng kể nào trong việc kích 

thích sự tạo màng của vi khuẩn Listeria monocytogenes và Candida lipolytica lên vật 

liệu [123]. 

1.5.3. Thay đổi tính chất lý hóa bề mặt  

 Sự bám dính của vi khuẩn vào bề mặt phụ thuộc vào nhiều đặc tính lý hóa 

khác của cả tế bào và bề mặt vật liệu, việc sửa đổi bất kỳ thông số nào cũng sẽ tác 

động đến hiệu quả của quá trình tích hợp vi khuẩn lên vật liệu. Theo Liu et al. (2004) 

giống như trong các phản ứng hóa học, khả năng tự kết hợp giữa tế bào vi khuẩn và 

vật liệu cũng được thể hiện thông qua sự biến thiên năng lượng tự do, ký hiệu (G◦
adh)’ 

[124]. Trong đó, (G◦ adh)’ có tương quan tỷ lệ nghịch với độ kỵ nước tương đối giữa 

tế bào vi khuẩn và bề mặt vật liệu (Ho/w) thông qua công thức: 

(G◦
adh)’ = G◦

adh − aRT ln(Ho/w) 

Trong đó,  Ho/w = 
𝐭ươ𝐧𝐠 𝐭á𝐜 𝐤ỵ 𝐧ướ𝐜 𝐭ươ𝐧𝐠 đố𝐢 𝐠𝐢ữ𝐚 𝐭ế 𝐛à𝐨 𝐯à 𝐯ậ𝐭 𝐥𝐢ệ𝐮

𝐭ươ𝐧𝐠 𝐭á𝐜 ư𝐚 𝐧ướ𝐜 𝐭ươ𝐧𝐠 đố𝐢 𝐠𝐢ữ𝐚 𝐭ế 𝐛à𝐨 𝐯à 𝐯ậ𝐭 𝐥𝐢ệ𝐮 
= 

𝑯𝒎+𝑯𝒔 

(𝟏−𝑯𝒎)+(𝟏−𝑯𝒔)
 

Vì vậy, dựa vào phương trình trên, sự liên kết của vi khuẩn với bề mặt vật liệu có thể 

được chia thành ba trường hợp gồm: 

(1) - Khi bề mặt tế bào và vật liệu đều có tính kỵ nước, lúc này giá trị ln(Ho/w) 

sẽ tăng lên và làm giảm giá trị (G◦
adh)’, từ đó tạo điều kiện thuận lợi cho sự liên kết 

của tế bào vi khuẩn lên vật liệu;  

(2) - Ngược lại với trường hợp (1), nếu cả bề mặt tế bào và vật liệu đều có tính 

ưa nước, sự tương tác của tế bào vi khuẩn với vật liệu sẽ khó diễn ra;  

(3) - Khi một trong hai thành phần bề mặt tế bào hoặc bề mặt vật liệu có tính 

ưa nước thì việc “chỉnh sửa” để tăng tính kỵ nước của thành phần còn lại sẽ giúp hỗ 

trợ sự liên kết của chúng khi tiếp xúc với nhau.  

 Trong nghiên cứu sử dụng xơ mướp làm vật liệu lọc ở hệ thống xử lý nước IFAS 

(Intergrated fixed film activated sludge), Dang et al. đã cải tiến làm tăng độ bền của 

loại chất mang này bằng cách “bao phủ” chúng trong lớp polymer có chứa CaCO3 để 

ngăn chặn sự thẩm thấu của nước vào các sợi xơ mướp. Bên cạnh phương pháp biến 

đổi tính chất kỵ nước/ưa nước của vật liệu thì việc cải tiến tăng độ rỗng xốp của vật 

liệu cũng giúp tế bào vi khuẩn dễ dàng “neo đậu” trên vật liệu. Cấu trúc tinh thể của 
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lớp composite CaCO3/polymer trên xơ mướp đã làm tăng diện tích bề mặt riêng của 

vật liệu xơ mướp cải tiến từ 0,018 m2/g lên 0,875 m2/g [125]. Đối với các chất mang 

có bản chất là cellulose, hemicellulose hay lignin, quá trình tiền xử lý vật liệu với 

dung dịch axit hoặc bazơ cũng sẽ làm phá vỡ một số liên kết trong mạng lưới cấu trúc 

không đồng nhất (heterogeneous structure network), loại bỏ thành phần tạp nhiễm, 

mở rộng kích thước lỗ rỗng, từ đó làm tăng độ xốp và tính sinh khả dụng 

(bioavailability) của vật liệu [103], [126].  

1.5.4. Xử lý nhiệt và tạo vật liệu composite tổng hợp 

 Tiền xử lý vật liệu ở nhiệt độ cao cũng có thể được dùng để tạo ra các chất 

mang có độ bền và diện tích bề mặt lớn hơn [127]. Than sinh học như than củi hay 

tro trấu là ví dụ điển hình về việc áp dụng quá trình nhiệt phân ở nhiệt độ cao trong 

môi trường thiếu oxy làm tăng diện tích bề mặt và độ xốp cũng như khả năng giữ ẩm 

của vật liệu [128]. Đồng thời, thành phần hóa học của than sinh học có chứa các hợp 

chất cacbon hữu cơ, nitơ, phốt pho, kali và các nhóm chức như hydroxyl và carboxyl 

tạo điều kiện phù hợp cho sự sinh trưởng và hình thành màng biofilm của vi khuẩn 

[129]. Sử dụng quá trình nhiệt phân, Gina et al. đã chế tạo thành công vật liệu đất sét 

giãn nở (expanded clay) từ hỗn hợp của đất sét tự nhiên, vỏ trấu và Na2CO3 với diện 

tích bề mặt cao trong khoảng 456,143 - 566,998 m2/g. Vật liệu này có khả năng hấp 

phụ tốt các hợp chất kim loại nặng như asen và chì với hiệu suất đạt lần lượt là 59% 

và 84% [130]. Bên cạnh đó, các nhà khoa học cũng hướng đến việc tích hợp thêm 

thành phần polymer trên vật liệu để nâng cao tính sinh khả dụng của chúng. Zhang et 

al. sử dụng polymer cation ưa nước hexadecyl trimethyl phủ lên trên đá basalt tự 

nhiên để biến đổi điện tích bề mặt chất mang đá và kích thích sự tích hợp của Bacillus 

subtilis [131].  

1.6. Ứng dụng của vật liệu đất sét trong xử lý môi trường ô nhiễm 

Dựa trên những điểm đã phân tích cho thấy nhiều loại vật liệu như nhựa, 

polymer tự nhiên hay phụ phẩm nông nghiệp có thể được sử dụng làm chất mang cho 

sự bám dính để tạo mang sinh học của vi khuẩn hay chất quang xúc tác, nhưng chúng 

có độ bền cơ học kém, diện tích bề mặt riêng thấp cũng như có thể gây ra ô nhiễm 

thứ cấp trong quá trình sử dụng, do vậy các loại chất mang này không phải là lựa 

chọn phù hợp khi hướng đến mục tiêu xử lý ô nhiễm một cách thân thiện với môi 

trường.  

Hạt đất sét giãn nở (expanded clay, EC) là một loại vật liệu đặc biệt được tạo 

thành bởi sự nung nóng ở nhiệt độ cao. Khi nung, các hợp chất hữu cơ trong đất sét 

bị đốt cháy, khiến đất sét giãn nở tăng về thể tích và tạo nên cấu trúc lớp vỏ cứng bên 

ngoài và lõi rỗng xốp bên trong của vật liệu. Các hạt EC thu được có trọng lượng nhẹ, 
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xốp, trơ về mặt hóa học, có giá trị pH trung tính và không phân hủy sinh học. Đồng 

thời vật liệu có tính bền về nhiệt, không chứa các chất độc hại, không bị phân hủy bởi 

hóa chất hay khi ngân trong nước. Thông thường hạt EC có thể được ứng dụng trong 

các cơ sở xử lý nước để lọc và làm sạch nước thải đô thị và nước uống. Đặc tính vật 

lý của vật liệu hạt EC được đưa ra trong Bảng 1.2.  

Bảng 1.2. Đặc tính vật lý của vật liệu EC [132]  

Thông số Giá trị đo Thông số Giá trị đo 

Kích thước hạt (mm) 1,5 – 2,5 SiO2 (%) 62 

Diện tích bề mặt 

(m2/m3) 
~2200 Al2O3 (%) 18 

Diện tích bề mặt riêng 

(m2/kg) 
~2,93 Fe2O3 (%) 7 

Trọng lượng 1600 CaO (%) 3 

Độ bền với nhiệt Cao MgO (%) 3 

Độ bền trong axit Cao K2O (%) 4 

Độ bề trong bazơ Cao Na2O (%) 2 

  C (tổng số) (%) 0,02 

Như đã phân tích, các đặc tính về điện tích bề mặt, khả năng thấm ướt, độ 

nhám và độ xốp của chất mang đóng vai trò quan trọng ảnh hướng lớn đến sự bám 

dính/liên kết ban đầu của tế bào vi khuẩn hay hạt quang xúc tác lên bề mặt vật liệu 

này. Do đó, trong nghiên cứu này chúng tôi hướng đến chế tạo ra hạt EC thông qua 

quá trình nhiệt phân hỗn hợp đất sét và vỏ trấu. Việc sử dụng hai loại nguyên liệu sẵn 

có tại các vùng nông nghiệp ở Việt Nam sẽ giúp tiết kiệm chi phí sản xuất hơn so với 

các nguyên liệu tổng hợp nhân tạo. Trong quá trình chế tạo, sự đốt cháy thành phần 

hữu cơ tồn tại trong vỏ trấu cùng với sự giãn nở của đất sét ở nhiệt độ cao 1200°C 

và hạ nhiệt nhanh sẽ tạo nên vô số các khoang rỗng bên trong cấu trúc chất mang.  

Cấu trúc cứng, rỗng xốp của EC có thể tăng cường khả năng tích hợp và bảo 

vệ tế bào vi khuẩn/chất quang xúc tác bề mặt vật liệu. Đồng thời, đặc tính nổi của EC 

có thể tối đa hóa việc tiếp xúc ánh sáng, phát huy tác dụng của chất xúc tác quang, 

làm tăng hàm lượng oxi tham gia vào quá trình quang hóa phân hủy trên bề mặt tiếp 

xúc nước/không khí, từ đó làm tăng tốc độ hình thành các gốc tự do, tăng hiệu suất 

oxi hóa và đơn giản hóa quá trình thu hồi tái sử dụng vật liệu. 

Mặt khác, để tối ưu hóa chất mang EC phù hợp cho việc tích hợp nhóm vi 

khuẩn chuyển hóa nitơ, lớp polymer alginate có chứa thành phần N, P, C và K sẽ 

được phủ lên chất mang, chúng đóng vai trò vừa là nguồn cung cấp dưỡng chất đồng 

thời là thành phần giữ nước, tạo ra môi trường ẩm thích hợp cho sự tồn tại của tế bào 
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vi khuẩn trong thời gian bảo quản trước khi sử dụng. Tính chất nổi của EC cũng làm 

tăng sự tương tác của vi khuẩn với oxy không khí, khiến cho quá trình oxy hóa amoni, 

nitrit được diễn ra thuận lợi. Đối với nhóm vi khuẩn khử nitrat, tế bào vi khuẩn có thể 

phân bố vào các vùng có độ sâu khác nhau trong cấu trúc của EC tùy thuộc vào nhu 

cầu về nồng độ oxy cần thiết cho sự phát triển của chúng.  

Những biến đổi nêu trên trong cấu trúc của chất mang EC được kỳ vọng đem 

lại hiệu quả cao trong việc tích hợp chất xúc tác quang/vi khuẩn chuyển hóa nitơ, đây 

là tiền đề để nâng cao hiệu suất xử lý ô nhiễm của các loại vật liệu tích hợp tạo thành 

khi ứng dụng trong môi trường nuôi thủy sản. 

1.7. Phương pháp tích hợp chất quang xúc tác/vi khuẩn trên vật liệu mang 

1.7.1.Phương pháp tích hợp chất quang xúc tác/vi khuẩn trên vật liệu mang 

a. Phương pháp tích hợp chất quang xúc tác trên vật liệu manga. Phương pháp 

lắng đọng quang Electrophoteric deposition (EPD) 

Phương pháp lắng đọng quang (EPD) là một kỹ thuật được sử dụng để tích 

hợp các hạt nano quang xúc tác lên bề mặt vật liệu có điện tích. Điện cực, là chất nền 

kim loại cần được phủ lớp quang xúc tác, sẽ được nhúng vào dung dịch chứa chất 

quang xúc tác. Khi một điện thế được áp dụng, các hạt quang xúc tác lơ lửng trong 

dung dịch sẽ di chuyển về phía điện cực có điện tích trái dấu. Trong quá trình này, 

các hợp chất như isopropanol hoặc acetylacetone có thể được sử dụng để điều chỉnh 

độ dẫn điện của dung dịch, qua đó tăng cường độ ổn định điện tích của các hạt lơ 

lửng và cải thiện tính đồng nhất cũng như độ bền của lớp phủ thu được (Hình 1.10). 

Phương pháp lắng đọng quang này đã được ứng dụng rộng rãi để tạo ra các lớp phủ 

đồng nhất trên các vật thể có cấu trúc phức tạp [133]. 

 

Hình 1.10. Quá trình tích hợp chất quang xúc tác TiO2 lên bề mặt điện cực [134]  

Trong các nghiên cứu trước đây, khi chất quang xúc tác TiO2 được thử nghiệm 

tích hợp trên các vật liệu như thép không gỉ và thủy tinh phủ oxit thiếc pha tạp flo 

(FTO) bằng phương pháp lắng đọng quang, tuy nhiên vật liệu tích hợp hình thành sau 
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đó cần được xử lý nhiệt ở 450 °C trong 2 giờ để tăng cường độ ổn định liên kết của 

TiO2 với vật liệu. Đồng thời, các yếu tố như cường độ dòng điện, thời gian tích hợp 

và loại dung môi sử dụng cần được tối ưu hóa kỹ lưỡng để đảm bảo hiệu quả tích 

hợp. Việc kéo dài thời gian phản ứng có thể làm tăng độ dày của lớp phủ TiO2 trên 

vật liệu, nhưng nếu vượt quá giá trị tối ưu, lớp phủ sẽ trở nên không ổn định, ngay cả 

khi đã được xử lý nhiệt [135].  

b. Phương pháp lắng đọng dung môi (Solvent deposition) 

Lắng đọng dung môi là một phương pháp đơn giản để cố định chất quang xúc 

tác dạng bột lên bề mặt vật liệu mang. Trong phương pháp này, các hạt nano được 

phân tán vào dung môi như ethanol, acetone, isopropyl alcohol, N-Methyl-2-

pyrrolidone hoặc Dimethylformamide. Sau khi dung dịch được chuẩn bị, chúng sẽ 

được phun hoặc đổ lên bề mặt vật liệu mang, tạo thành lớp phủ chất quang xúc tác 

khi dung môi bay hơi. Tuy nhiên, phương pháp này chỉ tạo ra lớp phủ thông qua sự 

lắng đọng của dung môi mà không bổ sung các tác nhân liên kết thích hợp. Do đó, 

vật liệu tích hợp tạo thành khó có thể ứng dụng trong thực tế, bởi vì các hạt nano có 

thể dễ dàng bị tách ra khỏi vật liệu, xâm nhập vào môi trường xung quanh và gây ra 

nguy cơ ảnh hưởng đến sức khỏe con người [136]. 

c. Phương pháp Sol-gel  

Kỹ thuật sol-gel là một phương pháp hóa học ướt được ứng dụng rộng rãi trong 

khoa học vật liệu để cố định quang xúc tác. Trong phương pháp này, các tiền chất 

hóa học tổng hợp chất quang xúc tác được phân tán vào dung dịch (sol). Khi quá trình 

tổng hợp diễn ra, các hạt nano quang xúc tác sẽ hình thành và phân tán trong mạng 

lưới sợi polymer (gel) (Hình 1.11).  

 

Hình 1.11. Tổng hợp và tích hợp chất quang xúc tác lên bề mặt vật liệu thông qua 

phương pháp sol-gel [137] 

Dung dịch chứa các hạt quang xúc tác này có thể được sử dụng để tạo ra lớp 

màng mỏng trên bề mặt vật liệu mang (như thủy tinh, kim loại,...) thông qua các 

phương pháp như phủ nhúng (dip coating) hoặc phủ quay (spin coating). Trong quá 
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trình này, vật liệu có thể được sấy để đạt được mức độ trùng ngưng hoàn toàn, đồng 

thời cải thiện tính chất cơ học của lớp màng thu được [138]. So với các kỹ thuật khác, 

ưu điểm của sol-gel là quá trình cô đặc có thể thực hiện ở nhiệt độ thấp, giúp đơn giản 

hóa quy trình và giảm tiêu tốn năng lượng. Ma trận polymer sol-gel có đặc tính trong 

suốt, không ảnh hưởng đến khả năng hấp thụ ánh sáng của chất quang xúc tác bên 

trong màng, từ đó đảm bảo hiệu suất phản ứng quang xúc tác phân hủy các chất ô 

nhiễm [138]. Vì vậy, phương pháp này là lựa chọn lý tưởng để tích hợp chất quang 

xúc tác TiO2-Ag lên hạt EC trong nghiên cứu của chúng tôi. 

1.7.2. Phương pháp tích hợp vi khuẩn trên vật liệu mang 

a. Phương pháp liên kết cộng hóa trị (Covalent binding) 

Phương pháp liên kết cộng hóa trị là kỹ thuật trong đó vi khuẩn được tích hợp 

lên bề mặt rắn thông qua sự hình thành các liên kết hóa học mạnh và ổn định (liên kết 

cộng hóa trị) với các nhóm chức năng trên bề mặt tế bào vi khuẩn. Phương pháp này 

thường được sử dụng trong các ứng dụng như cảm biến sinh học, xử lý môi trường 

và phân phối thuốc, cho phép vi khuẩn hoạt động ổn định và được kiểm soát trên bề 

mặt mong muốn. Không giống như hấp phụ, liên kết cộng hóa trị là phương pháp cố 

định không thể đảo ngược [139].  

Quá trình tích hợp tế bào vi khuẩn thường được bắt đầu bằng việc kích hoạt 

bề mặt của vật liệu hỗ trợ bằng hợp chất hóa học như glutaraldehyde (GA) và 1-ethyl-

3-(3-dimethylaminopropyl) hay carbodiimide hydrochloride (EDC) để tạo ra các 

nhóm chức năng phù hợp để liên kết với các nhóm chức năng cụ thể trên màng tế bào 

vi khuẩn (như axit amin) để tạo thành liên kết cộng hóa trị, gắn chặt vi khuẩn vào bề 

mặt. Tuy nhiên, các tác nhân liên kết hoặc liên kết chéo sử dụng thường có độc tính 

và gây mất khả năng sống của tế bào, do đó, phương pháp liên kết cộng hóa trị chủ 

yếu được áp dụng để cố định enzym hơn là cố định toàn bộ tế bào. Mặt khác, nhược 

điểm chính của phương pháp cố định liên kết cộng hóa trị là trong hầu hết các trường 

hợp, các điều kiện cố định phức tạp cũng dẫn đến mất đáng kể hoạt động của enzyme 

thông qua việc thay đổi cấu trúc protein [140]. 

b. Phương pháp hấp phụ (Adsorption) 

Hấp phụ được coi là kỹ thuật lâu đời và phổ biến nhất trong việc cố định tế 

bào nhờ quy trình thực hiện đơn giản. Quá trình này thường diễn ra qua hai giai đoạn: 

hấp phụ và hình thành màng sinh học. Các nghiên cứu đã chỉ ra rằng việc cố định ban 

đầu của vi sinh vật lên vật liệu mang chủ yếu được thúc đẩy bởi sự hấp phụ vật lý 

hoặc lực hút tĩnh điện. Lực hút tĩnh điện này có thể hình thành từ các tương tác yếu 

giữa các phân tử hữu cơ và các nhóm chức oxy trên bề mặt vật liệu mang với tế bào 

vi khuẩn. Trong khi đó, sự hấp phụ vật lý diễn ra thông qua lực Van der Waals và 
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liên kết hydro giữa vi sinh vật và bề mặt vật liệu [115]. 

 

Hình 1.12. Mô tả các phương pháp tích hợp vi khuẩn trên vật liệu mang [141] 

Ở giai đoạn thứ hai, tính kỵ nước giữa các thành phần của vi khuẩn, như protein 

và lipopolysaccharides, với vật liệu mang cũng đóng vai trò thúc đẩy quá trình hấp 

phụ. Màng sinh học là sự kết hợp của các vi sinh vật gắn kết với chất nền hoặc tế bào 

khác thông qua ma trận polyme ngoại bào bảo vệ. Tùy thuộc vào loài vi khuẩn, sự 

hình thành màng sinh học (giai đoạn thứ hai) có thể diễn ra song song với quá trình 

hấp phụ (giai đoạn đầu tiên). Sự bám dính của vi khuẩn bám vào bề mặt có thể được 

hỗ trợ bởi lớp màng polyme ngoại bào (Hình 1.12). Khi vật liệu mang có cấu trúc 

rỗng, xốp, vi khuẩn có thể bám vào bề mặt bên trong và các lỗ rỗng của vật liệu, giúp 

bảo vệ các màng sinh học chứa vi khuẩn khỏi tác động của dòng nước, đồng thời tăng 

cường độ ổn định cho các tế bào vi khuẩn [142]. Phương pháp hấp phụ mang lại ưu 

điểm vượt trội so với các phương pháp khác nhờ quy trình đơn giản, hiệu quả và 

không yêu cầu bổ sung phụ gia hóa học có hại, giúp đảm bảo sự sống của tế bào sau 

khi được tích hợp. Tuy nhiên, hạn chế của phương pháp này là lực liên kết yếu giữa 

tế bào vi khuẩn và bề mặt vật liệu [143]. 

c. Phương pháp tích hợp vi khuẩn trong các mạng lưới polymer (Entrapment) 

Trong phương pháp tích hợp này, các loại polyme tự nhiên và tổng hợp khác 

nhau như alginat, agar, agarose, kappa-carrageenan, polyacrylamide, cellulose, 

polysulfde (PVA), polyacrylamide hay carboxymethyl cellulose có thể được sử dụng 

làm chất mang để cố định tế bào vi khuẩn trong mạng lưới các mạch polymer của 

chúng. Mạng lưới polymer này có cấu trúc xốp, cho phép các chất ô nhiễm và sản 

phẩm trao đổi chất dễ dàng khuếch tán đến tế bào vi khuẩn; đồng thời đóng vai trò 

như một lớp màng bảo vệ, giúp giảm thiểu những tác động tiêu cực từ môi trường 

bên ngoài đối với sự sống của tế bào. Tuy nhiên, bên cạnh những đặc điểm có lợi nêu 

trên, các vật liệu polymer tự nhiên này rất nhạy cảm với dung môi hữu cơ, chỉ ổn định 
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trong phạm vi pH hẹp và có độ bền cơ học thấp [144].  

Do đó, trong nghiên cứu này, nhằm nâng cao hiệu quả của quá trình tích hợp 

vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên bề mặt vật liệu hạt EC, có thể kết hợp phương pháp 

hấp thụ và kỹ thuật “bẫy” tế bào (entrapment). Vi khuẩn sẽ được phân tán trong các 

dung dịch polymer tự nhiên để gia tăng tính ổn định của tế bào trước khi tích hợp lên 

vật liệu EC. Nhờ vào cấu trúc xốp của mình, khi được bao phủ bởi mạng lưới polymer 

chứa tế bào vi khuẩn, EC sẽ tạo ra nhiều vị trí để tế bào vi khuẩn cư trú và bắt đầu 

hình thành màng sinh học, từ đó nâng cao sự liên kết của tế bào với bề mặt vật liệu. 
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Chương 2.   ĐỐI TƯỢNG VÀ PHƯƠNG PHÁP NGHIÊN CỨU  

2.1. ĐỐI TƯỢNG NGHIÊN CỨU 

2.1.1. Nguyên liệu và hóa chất chế tạo vật liệu 

- Đất sét và vỏ trấu được thu mua tại vùng nông nghiệp tại Hà Nội sẽ sử dụng 

trong nghiên cứu chế tạo hạt đất sét EC (Expanded clay). Các hóa chất khác bao gồm 

TiCl4 (0,09M in 20% HCl), NaBH4 (99%), AgNO3 (99%), alginate, 

Tetracycline (99%), Oxytetracycline hydrochloride (95%), được mua từ Aldrich-

Sigma (St. Louis, MO, Hoa Kỳ). Kháng sinh Rifampicin (95%) được mua từ 

BioWorld (Dublin, Ohio, Hoa Kỳ).  

2.1.2. Chủng vi khuẩn và môi trường nuôi cấy 

2.1.2.1. Chủng vi sinh vật 

- Các chủng vi khuẩn, bao gồm: 

+ Vi khuẩn oxi hóa amoni (Nitrosomonas sp. PD58, Nitrosomonas PD60) và 

vi khuẩn oxi hóa nitrit (Nitrobacter sp. 2NM, Nitrobacter sp. 5NM).  

+ Vi khuẩn gây bệnh: Vibrio harveyi VTCC 70222, Vibrio parahaemolyticus 

VTCC 910192 và Escherichia coli ATCC 25922. 

+ Vi khuẩn có lợi Lactobacillus acidophilus LB. 

được sử dụng trong nghiên cứu này được lưu giữ trong bộ sưu tập chủng giống tại 

Phòng thí nghiệm Trọng điểm Công nghệ lên men và Kỹ thuật cải biến sinh tổng hợp 

hoạt chất sinh học, Viện Sinh học, VAST.  

- Nhóm vi khuẩn khử nitrat/nitrit kỵ khí và hiếu khí được phân lập từ mẫu 

nước nuôi tôm thẻ chân trắng Litopenaeus vannamei ngày thứ 60 tại tỉnh Bạc Liêu. .  

2.1.2.2. Môi trường nuôi vi khuẩn  

- V. harveyi VTCC 70222 và  V. parahaemolyticus VTCC 910192 được 

hoạt hóa trên môi trường Thiosulfate–citrate–bile salts–sucrose (TCBS, 

Sigma-Aldrich, UK), sau đó nhân nuôi để thu sinh khối trên môi trường Luria-

Bertani medium (LB, Sigma-Aldrich, UK) [145]. Bên cạnh đó, sinh khối của 

E. coli ATCC 25922 cũng được chuẩn bị riêng rẽ trên môi trường LB. Riêng 

chủng lợi khuẩn L. acidophilus được sinh trưởng trên môi trường MRS đặc 

trưng với thành phần gồm (g/L): Pepton (10), Cao thịt (10), cao nấm men (5), 

glucose (20), K2HPO4 (2), NH4Cl (2), CH3COONa (5), MgSO4 (0,2), 

C6H17N3O7 (Ammonium Citrate Tribasic) (5), Tween (80-100μl), pH - 6,5. 

- Môi trường muối cơ bản (BSM) dùng để làm giàu, phân lập và kiểm tra hoạt 

tính chuyển hóa nitơ của nhóm vi khuẩn khử nitrat chứa (g/L) K2HPO4 (1), 

MgSO4.7H2O (0,5), NaCl (5) và 1 mL dung dịch nguyên tố vi lượng (g/L): H3BO3 
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(0,4), ZnSO4.7H2O (0,4), CoCl2 (0,05), NiCl2.2H2O (0,2), Na2MoO4.2H2O (0,3), 

CuSO4.5H2O (0,01) và MnSO4.H2O (0,5). 

- Môi trường K1, K2 và K3 được sử dụng để nuôi cấy vi khuẩn oxy hóa amoni, 

vi khuẩn oxy hóa nitrit và vi khuẩn khử nitrat. Môi trường K1 chứa: (NH4)2SO4 1 g-

N/L, KH2PO4 0,07 g-P/L, CaCO3 2 g/L, CH3COONa 2 g/L, pH 7,8. Trong môi trường 

K2, thành phần (NH4)2SO4 được thay thế bằng NaNO2 ở cùng nồng độ. Môi trường 

K3 gồm: NaCl 10‰, CH3COONa 2 g/L, cao nấm men 0,1 g/L, K2HPO4 0,5 g/L, pH 

7-7,5 [146, 147, 148].  

2.2. PHƯƠNG PHÁP NGHIÊN CỨU 

Trong nghiên cứu này, vật liệu EC với cấu trúc rỗng xốp sẽ được chế tạo 

nhằm tăng khả năng tích hợp chất quang xúc tác. Đồng thời, để thúc đẩy quá 

trình hình thành màng sinh học và hỗ trợ sự phát triển của vi khuẩn, vật liệu EC 

sẽ được biến đổi thành EC_Alg_N bằng cách bổ sung các dưỡng chất ở dạng 

nano. Song song với quá trình chế tạo vật liệu nền, chất quang xúc tác TiO₂-

Ag sẽ được tổng hợp và tích hợp lên bề mặt EC. Ngoài ra, các chủng vi khuẩn 

nitrat hóa và vi khuẩn khử nitrat sẽ được tuyển chọn dựa trên hiệu quả xử lý 

amoni và nitrit, sau đó tích hợp vào vật liệu EC_Alg_N (Hình 2.1). 

 
Hình 2.1. Sơ đồ tóm tắt nội dung nghiên cứu trong đề tài. 

Hai loại vật liệu tích hợp sẽ được đánh giá thông qua các thử nghiệm: 

 Với vật liệu TiO₂-Ag/EC, sẽ kiểm tra khả năng ức chế vi khuẩn gây bệnh, 

phân hủy kháng sinh tồn dư và các hợp chất hữu cơ. 
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 Với vật liệu EC_Alg_N chứa vi khuẩn, sẽ đánh giá hiệu quả xử lý amoni 

và nitrit trong môi trường nuôi thủy sản. 

2.2.1. Phương pháp chế tạo vật liệu hạt EC và EC cải tiến 

2.2.1.1. Chế tạo vật liệu hạt EC 

Hạt EC được chế tạo từ hỗn hợp đất sét và vỏ trấu theo phương pháp 

nhiệt phân. Bột đất sét (đường kính < 2 mm) được trộn với trấu xay theo tỷ lệ 

1:1 (w/w). Thêm nước để tạo độ dẻo phù hợp cho hỗn hợp rồi tạo hình các hạt 

có đường kính khoảng 1 cm. Các hạt này được sấy khô tự nhiên đến khi đạt độ 

ẩm 30-40%. Sau đó, chúng được đặt trong lò nung ở 1200 °C trong 2 giờ giúp 

đất sét giãn nở (Hình 2.2). Quá trình làm mát nhanh ngay sau đó sẽ cố định cấu trúc 

xốp của đất sét giãn nở (EC) [149]. Diện tích bề mặt riêng, thể tích và kích thước 

lỗ rỗng của các mẫu EC được xác định bằng cách sử dụng đường đẳng nhiệt 

hấp phụ vật lý N2 ở 77 K (Tristar-3030 system, Micromeritics-US). Phân tích 

khối phổ plasma cảm ứng (ICP-MS) thiết bị Nexion 2000 của PerkinElmer 

(US) cũng được dùng để xác định hàm lượng Ti và Ag ban đầu tồn tại trong 

chất mang EC. 

 

Hình 2.2. Sơ đồ thí chế tạo vật liệu EC. 

2.2.1.2. Chế tạo vật liệu EC biến đổi chứa các dưỡng chất dưới dạng nano 

Các chất N, P, K (dưỡng chất thông thường) dưới dạng hợp chất (NH4)2SO4 

KH2PO4 và nguồn cacbon natri axetat được hòa tan và phân tán đều trong dung dịch 

polymer alginat để tạo ra dung dịch dưỡng chất nano (Hình 2.3). Bổ sung các hạt EC 

đã tạo thành ở bước trên vào dung dịch dưỡng chất nano, khuấy từ nhẹ ở nhiệt độ 

phòng qua đêm rồi tách vật liệu khỏi dung dịch để sấy khô thêm 24 giờ ở 30oC. Lúc 

này vật liệu EC tạo thành đã được “phủ thêm lớp polymer alginat có chứa các dưỡng 

chất thiết yếu ở dạng nano, ký hiệu là vật liệu EC_Alg_N. Để khẳng định thêm khả 

năng kích thích của sự bổ sung dưỡng chất trên vật liệu đối với sự hình thành màng 

sinh học của vi khuẩn, một loại chất mang khác, trong đó EC nguyên bản được bao 

phủ bởi lớp polymer alginat không có dưỡng chất nano cũng được chế tạo, ký hiệu là 

vật liệu EC_Alg. 
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Các đặc tính lý hóa của dung dịch dưỡng chất nano/alginat và cấu trúc của hạt 

EC_Alg_N cũng được xác nhận bằng các phương pháp như quang phổ hồng ngoại 

biến đổi Fourier (FT-IR, Fourier-transform infrared spectroscopy) (FTIR-8400S, 

SHIMADZU, Nhật Bản), phổ tán xạ năng lượng tia X (EDX, Energy-dispersive X-

ray spectroscopy) và kính hiển vi điện tử quét phát xạ trường (FE-SEM, Field 

Emission Scanning Electron Microscopes) (Hitachi Ltd. S-4800 Ibaraki, Nhật Bản). 

Ngoài ra, phân bố kích thước và thế zeta của dung dịch dưỡng chất nano/alginat được 

xác định thông qua kỹ thuật tán xạ ánh sáng động (DLS, Dynamic Light Scattering) 

trên thiết bị Malvern Nano-ZS ZEN 3600 zeta sizer (Malvern Instruments Ltd, 

Malvern, Worcestershire, Anh). 

 

Hình 2.3. Minh họa quá trình tổng hợp dung dịch dưỡng chất dưới dạng nano. 

2.2.2. Phương pháp tổng hợp chất quang xúc tác TiO2-Ag 

 Tổng hợp vật liệu 

Các hạt nano TiO2 được tổng hợp bằng phương pháp kết tủa dung dịch TiCl4 

với amoni hydroxit [150]. Tiếp đó, rửa lượng kết tủa thu được bằng nước đồng thời 

sử dụng máy siêu âm để loại bỏ tạp chất. Sấy khô mẫu ở 60 oC trong 30 phút và nung 

nóng đến 500 °C trong 2 giờ để tạo thành hạt nano TiO2. Đối với tổng hợp dung dịch 

nano Ag, sử dụng NaBH4 9 mM (30 mL) để khử ion Ag+ trong AgNO3 2 mM (120 

mL) về dạng Ag0, dung dịch hỗn hợp phản ứng được đặt trên máy khuấy từ ở tốc độ 

350 vòng/phút trong 2 giờ. Sử dụng phương pháp khử hóa học các hạt nano bạc trên 

bề mặt nano TiO2 để thu được vật liệu nano TiO2-Ag. Cụ thể: phân tán 0,4 g nano 

TiO2 trong 100 mL nước cất bằng máy siêu âm trong 5 phút; tiếp đó chuyển cốc phản 

ứng sang máy khuấy từ và bổ sung thêm 5 mL NaBH4 0,1 M. Hòa tan 5 mL dung 

dịch AgNO3 0,1 M vào hỗn hợp này, khuấy liên tục ở tốc độ 350 vòng/phút trong 2 

giờ. Cuối cùng, thêm 100 mL natri alginat 1% (w/v) và khuấy ở tốc độ 500 vòng /phút 

trong 24 giờ tiếp theo để tạo thành vật liệu composite nano TiO2-Ag trong alginate 

(Hình 2.4).  
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Hình 2.4. Sơ đồ tổng hợp chất quang xúc tác TiO2-Ag. 

 Đánh giá đặc trưng vật liệu 

Sử dụng phương pháp phổ hồng ngoại biến đổi Fourier để phân tích cấu trúc 

phân tử của TiO2-Ag trong khoảng bước sóng 400 - 4000 cm-1 

(Shimadzu FTIR Spectrometer 8000 series, SHIMADZU, Japan). Bên cạnh 

đó,cấu trúc tinh thể của các hệ nano tổng hợp ở trên cũng được kiểm tra bằng thiết bị 

Bruker D8-Advance (Bruker, Hoa Kỳ) với nguồn bức xạ Cu-Kα (λ = 1,5406 Å), công 

suất 35 KV, góc quét 2θ từ 30° đến 70°, bước nhảy 0,02°/4s. Tiếp đó, áp dụng phương 

pháp Rietveld để đánh giá đặc tính chi tiết của vật liệu. Hàm lượng Ti và Ag trong 

vật liệu TiO2-Ag được xác định thông qua phân tích quang phổ phát xạ plasma ghép 

nối khối phổ ICP-MS (ICP Mass Spectrometer, Nexion 2000, PerkinElmer, Hoa Kỳ). 

Phân tích quang phổ UV-vis thực hiện bằng máy quang phổ UV-6300PC (VWR, 

Radnor PA) có tác dụng xác định sự thay đổi trong các tính chất quang học của vật 

liệu nano TiO2-Ag so với TiO2 và Ag. Sự phân bố kích thước và độ ổn định của các 

hạt nano được kiểm tra bằng phương pháp tán xạ ánh sáng động (DLS, Dynamic light 

scattering) trên thiết bị Malvern Zetasizer Nano ZS (Malvern Instrument, Vương 

quốc Anh). Hình thái của vật liệu được kiểm tra bằng kính hiển vi điện tử quét phát 

xạ trường (FESEM; Hitachi S-4800, Nhật Bản) và kính hiển vi điện tử truyền qua 

(TEM; hệ thống JEOL JEM-1010 hoạt động ở 120 kV). 

2.2.3. Tích hợp vật liệu nano TiO2-Ag trên chất mang EC 

Chất mang EC được rửa với nước và sấy khô ở 60 oC trong 5 giờ để loại 

bỏ bụi bẩn và tạp chất. Chuẩn bị các dung dịch TiO2-Ag có nồng độ Ti khác 

nhau (20.000, 25.000, 30.000 hoặc 35.000 ppm). Bổ sung EC vào các cốc thủy 
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tinh chứa dung dịch TiO2-Ag đã chuẩn bị với tỷ lệ khối lượng EC so với thể 

tích dịch là 1:2. Trong quá trình tích hợp TiO2-Ag lên EC, cốc thí nghiệm chứa 

hai thành phần này được trên máy lắc với tốc độ 100 vòng/phút. Sau 6, 12 hoặc 

18 giờ, lọc tách chất mang khỏi dung dịch và sấy khô ở 60 oC trong 5 giờ. hàm 

lượng Ti và Ag đã tích hợp trên vật liệu EC (TiO2-Ag/EC) được xác định bằng 

phương pháp phân tích quang phổ phát xạ plasma ghép nối khối phổ ICP-MS. 

Dựa trên kết quả thu được, so sánh để lựa chọn được điều kiện nồng độ dung 

dịch TiO2-Ag ban đầu và thời gian tích hợp phù hợp sao cho đạt được hiệu quả 

tích hợp cao nhất.   

2.2.4. Đánh giá khả năng xử lý ô nhiễm của vật liệu nano TiO2-Ag/EC 

Trong nghiên cứu này, các thí nghiệm kiểm tra hoạt tính của vật liệu quang 

xúc tác được trong điều kiện chiếu sáng mặt trời. Thí nghiệm được thực hiện tại Viện 

Công nghệ sinh học, Viện Hàn lâm Khoa học và Công nghệ Việt Nam (tọa độ 

21°02'57.2"N 105°48'06.8"E) trong thời gian từ tháng 7-9/2024, cường độ ánh sáng 

và nhiệt độ trong khoảng 70 – 100 klux và 30-35 °C. 

2.2.4.1. Khả năng tiêu diệt vi khuẩn gây bệnh 

Trong nghiên cứu này, vật liệu TiO2-Ag/EC được sử dụng để đánh giá 

hoạt tính tiêu diệt một số loại vi khuẩn gây bệnh gồm: V. harveyi VTCC 70222, 

Vibrio parahaemolyticus VTCC 910192 và Escherichia coli ATCC 25922. 

Sinh khối các chủng này được hòa riêng rẽ trong nước muối sinh lý vô trùng 

(NaCl 0,9%) để thu được các dung dịch vi khuẩn có mật độ 106 CFU/mL. Tiếp 

đến, bổ sung từng hạt vật liệu TiO2-Ag/EC vào mỗi bình thủy tinh trong suốt 

chứa 5 mL các dịch vi khuẩn đã chuẩn bị. Bình thí nghiệm bổ sung vật liệu EC 

không tích hợp TiO2-Ag được coi là đối chứng âm. Sau 2 giờ chiếu sáng dưới 

ánh nắng mặt trời, thu mẫu kiểm tra mật độ vi khuẩn còn lại trong bình để xác 

định hiệu quả diệt khuẩn của vật liệu theo công thức: 

𝑨 =  𝑳𝒐𝒈𝑵𝟎  − 𝑳𝒐𝒈𝑵𝒕 = 𝑳𝒐𝒈(
𝑵𝟎
𝑵𝒕
) 

trong đó, A là hiệu quả diệt khuẩn của vật liệu TiO2-Ag/EC; N0 và Nt lần lượt là mật 

độ vi khuẩn trong mẫu trước và sau xử lý bởi TiO2-Ag/EC. 

Sau mỗi thí nghiệm, vật liệu TiO2-Ag/EC được rửa nhẹ với nước và để khô tự 

nhiên ở nhiệt độ phòng trong khoảng 24 giờ và sử dụng lại trong đợt thử nghiệm tiếp 

theo. Thí nghiệm được lặp lại trong 7 chu kỳ theo phương pháp mô tả ở trên để đánh 

giá sự ổn định trong hoạt tính ức chế vi khuẩn của vật liệu. 



40 
 

 

 

Hình 2.5. Sơ đồ thí nghiệm đánh giá khả năng ức chế vi khuẩn gây bệnh của vật liệu 

TiO2-Ag/EC. 

2.2.4.2. Khả năng phân hủy kháng sinh 

a. Xác định hiệu suất phân hủy kháng sinh bởi vật liệu TiO2-Ag/EC 

Khả năng quang xúc tác phân hủy kháng sinh của TiO2-Ag/EC được đánh giá 

với ba loại hợp chất gồm: Tetracycline (TET), Oxytetracycline (OTC) và Rifampicin 

(RIF). Trong đó, đối với mỗi loại kháng sinh, dung dịch phản ứng được chuẩn bị ở 

các nồng độ (10, 20 và 30 ppm) và pH (3, 5, 7 hay 9) khác nhau. Bổ sung 3 g vật liệu 

TiO2-Ag/EC vào 30 mL dung dịch kháng sinh, khuấy từ nhẹ trong bóng tối 30 phút 

để đạt được trạng thái cân bằng hấp thụ, sau đó đặt bình phản ứng dưới ánh sáng mặt 

trời trong 4 giờ. Theo thời gian thí nghiệm, thu mẫu dịch và kiểm tra nồng độ kháng 

sinh TET, OTC và RIF còn lại bằng phép đo quang học lần lượt tại bước sóng UV 

354, 352 và 335 sau 1, 2, 3 và 4 giờ. Trong mẫu đối chứng âm, vật liệu EC không 

chứa TiO2-Ag được bổ sung thay cho TiO2-Ag/EC. Hiệu suất phân hủy kháng sinh 

được xác định theo công thức: 

𝑯𝒊ệ𝒖 𝒔𝒖ấ𝒕 (%) =  
𝑪𝟎 − 𝑪𝒕
𝑪𝟎

 𝒙 𝟏𝟎𝟎% 

trong đó, C0 là nồng độ kháng sinh tại thời điểm bắt đầu thí nghiệm và Ct là nồng độ 

kháng sinh còn lại trong bình phản ứng tại thời điểm t. 

 

Hình 2.6. Sơ đồ thí nghiệm đánh giá khả năng phân hủy kháng sinh của vật liệu TiO2-

Ag/EC. 
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Bên cạnh hiệu suất xử lý, động học quá trình phân hủy của mỗi loại kháng sinh 

thử nghiệm được xác định bằng cách áp dụng mô hình động học bậc 1 (pseudo-first-

order (PFO) kinetic model) với biểu thức: 

𝑳𝒏(
𝑪𝟎
𝑪𝒕
)  =  𝒌𝒕 

trong đó, k là hằng số tốc độ phản ứng phân hủy kháng sinh 

b. Xác định ảnh hưởng của dung dịch kháng sinh sau khi phân hủy bởi vật liệu 

TiO2-Ag/EC đến sinh trưởng của vi khuẩn 

Sinh khối vi khuẩn Lactobacillus acidophilus và  Vibrio parahaemolyticus 

VTCC 910192 với nồng độ 105 CFU/mL được bổ sung (2% v/v) vào các ống 

eppendorf chứa 100 μL môi trường tương ứng cho mỗi chủng vi khuẩn là MRS và 

LB. Tiếp đó, dung dịch kháng sinh TET, OTC và RIF (10 ppm, pH 7) sau khi phân 

hủy bởi TiO2-Ag/EC, ký hiệu là TETTA, OTCTA và RIFTA, được pha loãng sử dụng 

môi trường MRS hoặc LB để bổ sung lần lượt bổ sung vào từng ống vi khuẩn đã 

chuẩn bị sao cho đạt các nồng độ kháng sinh khác nhau là 0, 5, 10, 15, 20, 25 và 30% 

v/v (Hình 2.7).  

 

Hình 2.7. Sơ đồ thí nghiệm kiểm tra ảnh hưởng của dung dịch kháng sinh sau khi 

phân hủy bởi vật liệu TiO2-Ag/EC đến sinh trưởng của vi khuẩn. 

Đồng thời, trong thí nghiệm này, các ống vi khuẩn bổ sung: (1) – dung dịch 

kháng sinh được quang phân bởi ánh sáng khi bổ sung vật liệu EC không chứa TiO2-

Ag, ký hiệu là TETEC, OTCEC và RIFEC hoặc (2) – dung dịch TET, OTC và RIF ở 
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nồng độ 10 ppm, pH 7 cũng được chuẩn bị để so sánh ảnh hưởng của các dung dịch 

TETTA, OTCTA và RIFTA so với dung dịch kháng sinh gốc và dung dịch TETEC, 

OTCEC và RIFEC đến sinh trưởng của vi khuẩn (Hình 13). Trong đó, ống thí nghiệm 

mà vi khuẩn được sinh trưởng trong môi trường không bổ sung kháng sinh được coi 

là đối chứng âm. Mô hình thí nghiệm được thể hiện trong Hình 10. Sau 24 giờ được 

nuôi trong tủ ấm 35 oC, thu mẫu đo độ đục của dịch vi khuẩn tại bước sóng 600 nm. 

Các ống thí nghiệm có bổ sung kháng sinh mà tại đó có giá trị OD600 nm khác biệt, 

nhỏ hơn đáng kể (p < 0,05) so với mẫu đối chứng âm thì nồng độ kháng sinh trong 

ống được coi là nồng độ tối thiểu để ức chế vi khuẩn.  

2.2.4.3. Khả năng xử lý hợp chất hữu cơ 

a. Ảnh hưởng của nồng độ COD ban đầu đến hiệu suất xử lý của TiO2-Ag/EC 

+ Dung dịch COD gốc có nồng độ tương đương 250 mg/L được chuẩn bị bằng 

cách bổ sung thức ăn cho tôm (Tomboy, Skretting Việt Nam) vào môi trường nước 

với tỷ lệ 0,07% w/v sau đó tiến hành khử trùng [151]. 

+ Sử dụng dung dịch COD gốc này tạo ra các môi trường mô phỏng nuôi thủy 

sản có mức ô nhiễm hữu cơ khác nhau (25, 50 và 100 mg/L).  

+ Bổ sung vật liệu TiO2-Ag/EC với tỷ lệ 10% w/v vào mỗi dung dịch COD đã 

chuẩn bị và đặt dưới ánh sáng mặt trời trong thời gian 8 tiếng/ngày (khung giờ từ 

8h30 sáng đến 16h30 chiều). 

+ Thu mẫu dịch để kiểm tra nồng độ COD còn lại trong môi trường sau mỗi 8 

giờ chiếu sáng theo phương pháp mô tả bởi LaPara et al. (2000) [152].  

+ Hiệu suất làm giảm COD được tính theo phương trình: 

𝑯𝒊ệ𝒖 𝒔𝒖ấ𝒕 (%) =  
𝑪𝟎 − 𝑪𝒕
𝑪𝟎

 𝒙 𝟏𝟎𝟎% 

trong đó, C0 là nồng độ COD tại thời điểm bắt đầu thí nghiệm và Ct là nồng độ COD 

còn lại trong bình phản ứng tại thời điểm t. 

b. Ảnh hưởng của tỷ lệ vật liệu TiO2-Ag/EC bổ sung đến hiệu suất xử lý 

+ Chuẩn bị 6 cốc đong thủy tinh trong suốt, mỗi cốc được bổ sung 1 lít dung 

dịch có nồng độ COD 100 mg/L.  

+ Bổ sung các tỷ lệ khác nhau (0,5; 1, 2,5; 5 và 7,5% w/v) của vật liệu TiO2-

Ag/EC vào mỗi cốc rồi tiến hành quá trình quang xúc tác phân hủy dưới ánh sáng 

mặt trời.  

+Thu mẫu dịch để kiểm tra nồng độ COD, amoni, nitrit còn lại trong môi 

trường sau mỗi 8 giờ chiếu sáng. Dựa trên kết quả thu được để lựa chọn ra nồng độ 

bổ sung vật liệu quang xúc tác phù hợp để đạt được hiệu quả phân hủy COD cao. 
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2.2.5. Nhóm phương pháp lựa chọn các chủng vi khuẩn chuyển hóa nitơ phù hợp 

để tích hợp trên vật liệu EC 

2.2.5.1. Làm giàu nhóm vi khuẩn khử nitrat 

Thí nghiệm làm giàu được thực hiện dựa trên phương pháp mô tả bởi 

Motamedi et al. [153]. Bổ sung 10 mL mẫu nước nuôi tôm đã thu thập vào 90 mL 

môi trường BSM (pH~ 6,5-7) chứa 10 mgN-NO3/L, bình nuôi vi khuẩn được sục khí 

N2 để loại O2, đậy kín bằng nút cao su, khuấy từ liên tục để đảo trộn môi trường, nuôi 

ở 35 oC trong 6-7 ngày. Glucose (2 g/L) được dùng làm nguồn cacbon chính trong 

môi trường BSM để hỗ trợ sự sinh trưởng của vi khuẩn. Sau khi làm giàu, mẫu dịch 

nuôi được pha loãng 10-1, 10-2, 10-3, 10-4 và 10-5 lần trong lọ penicillin và cấy trải lên 

môi trường BSM thạch (agar 2%). Sau 72 giờ tiếp theo, từng khuẩn lạc vi khuẩn xuất 

hiện trên bề mặt thạch được phân tách và nuôi cấy riêng rẽ trên các đĩa thạch mới để 

thu được chủng sạch. 

2.2.5.2. Đánh giá khả năng khử nitrat/nitrit của các chủng vi khuẩn phân lập 

 Khả năng khử nitrat/nitrit trong điều kiện yếm khí: 

Khả năng khử nitrat/nitrit trong điều kiện yếm khí của các chủng vi khuẩn phân 

lập được tiến hành bằng phương pháp tương tự như đã nêu ở trên, tuy nhiên, các bình 

thí nghiệm trước khi nuôi cấy được sục bằng khí N2 trong 15 phút và bịt kín bằng nút 

cao su để tạo ra môi trường thiếu oxy. Sau 7 ngày, đo nồng độ nitrat/nitrit còn lại 

trong dịch nuôi cấy để xác định hoạt tính khử nitrat/nitrit trong điều kiện yếm khí của 

vi khuẩn.  

 Khả năng khử nitrat/nitrit trong điều kiện hiếu khí: 

Khả năng khử nitrat hiếu khí của các chủng phân lập được đánh giá bằng cách 

cấy chuyển riêng rẽ 1 mL sinh khối mỗi chủng vi khuẩn đã phân lập (~106 CFU/mL) 

vào 9 mL môi trường BSM chứa 20 mgN-NO3/L. Glucose (2 g/L) được sử dụng làm 

nguồn cacbon chính trong môi trường. Ngoài ra, để xác định hoạt tính loại bỏ nitrit 

của vi khuẩn, các thí nghiệm tương tự cũng được tiến hành trong đó nguồn nitơ 

NaNO3 được thay thế bằng NaNO2. Các bình thí nghiệm chứa vi khuẩn này được đặt 

trong điều kiện nhiệt độ 35 oC, tốc độ lắc 150 vòng/phút. Sau 72 giờ nuôi, sự sinh 

trưởng của tế bào vi khuẩn được xác định dựa trên giá trị OD tại bước sóng 600 nm 

(UV-1601, Shimadzu, Nhật Bản). Để đo hàm lượng nitrat và nitrit còn lại, các mẫu 

dịch nuôi cấy được ly tâm ở tốc độ 10.000 vòng/phút, trong 5 phút, sau đó phân tích 

theo phương pháp Grisses và Salicylate [154].  

2.2.5.3. Xác định hình thái và vị trí phân loại của vi khuẩn khử nitrat 

Để quan sát hình thái tế bào các chủng vi khuẩn khử nitrat đã phân lập, khuẩn 

khuẩn lạc của mỗi chủng được đưa vào 50 μL nước đã khử trùng và nhỏ lên miếng 
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silicon (kích thước 5 mm x 5 mm, Namkang Hi-Tech Co., Ltd). Các mẫu được làm 

khô ở nhiệt độ phòng trước khi phân tích bằng kính hiển vi điện tử quét (SEM) 

(Hitachi S-4800 High-Resolution Scanning Electron Microscope). 

Xác định vị trí phân loại chủng bằng phương pháp sinh học phân tử sử dụng 

gen 16S rRNA: DNA tổng số của mỗi chủng vi khuẩn cũng được tách chiết bằng Bộ 

kit Power Soil Isolation Kit (Mo Bio) theo hướng dẫn của nhà sản xuất. Đoạn gen 

16S rRNA với kích thước khoảng 1500 bp được khuếch đại bằng cách sử dụng cặp 

mồi 27f/1527r (27f 5’ GAGTTTGATCCTGGCTCAG 3’; 1527r 5’ 

AGAAAGGAGGTGATCCAG CC 3’) và giải trình tự tại Phòng thí nghiệm trọng 

gen (IBT, VAST). Trình tự 16S rRNA của các chủng vi khuẩn khử nitrat phân lập 

trong nghiên cứu này được so sánh độ tương đồng với trình tự gen của các chủng vi 

khuẩn có quan hệ gần gũi với chúng bằng phần mềm CLUSTALW. Từ đó, sử dụng 

chương trình MEGA 6.06 để xây dựng cây phát sinh loại của của các chủng vi khuẩn 

khử nitrat này. 

2.2.5.4. Đánh giá ảnh hưởng của điều kiện môi trường đến khả năng loại bỏ nitrit 

của vi khuẩn 

Các thông số khác nhau bao gồm độ mặn (0, 15, 20, 30, 40 ‰), nhiệt độ (4, 

20, 30, 35 và 40 oC) và các nguồn cacbon (glucose, lactose, saccharose, natri axetat 

và natri citrat) lần lượt được sử dụng làm điều kiện nuôi cấy của các chủng vi khuẩn 

để đánh giá ảnh hưởng của chúng đối với hoạt tính loại bỏ nitrit của vi khuẩn. Đối 

chứng âm tính trong mỗi thí nghiệm là mẫu chỉ chứa môi trường đã khử trùng mà 

không bổ sung thêm sinh khối vi khuẩn. Nồng độ nitrit ban đầu trong môi trường là 

20 mgN/L. Thí nghiệm được lặp lại ba lần theo phương pháp đã mô tả ở mục 2.2.5.2.  

2.2.5.5. Phương pháp nhuộm Gram và đánh giá khả năng tạo màng sinh học của 

vi khuẩn 

 Phương pháp nhuộm Gram  

Các chủng vi khuẩnđược hoạt hóa qua đêm trên môi trường MPA và được nhuộm 

Gram theo mô tả của Gilligan et al.[155]. 

 Đánh giá khả năng tạo màng sinh học của vi khuẩn 

Khả năng tạo màng sinh học (biofilm) của các chủng vi khuẩn được phát hiện 

dựa vào sự bắt màu của tím tinh thể trên các ống eppendorf và được định lượng khi 

đo độ hấp thụ ở bước sóng OD570. Giá trị OD570 tỉ lệ thuận với khả năng tạo biofilm 

của các chủng vi khuẩn [156]. 

2.2.5.6. Phương pháp đánh giá tính đối kháng lẫn nhau của các chủng vi khuẩn 

chuyển hóa nitơ nghiên cứu 

Các chủng vi khuẩn được cấy lên cùng đĩa petri chứa môi trường thạch K1 bổ 

sung nguồn carbon hữu cơ natri axetat. Các đường cấy vi khuẩn được vạch sao cho 
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đường cấy của chủng này gần sát với vạch cấy của các chủng còn lại nhưng không 

chạm nhau. Đĩa thạch sau đó được ủ trong tủ ấm ở nhiệt độ 35 ºC trong 2-5 ngày. Sau 

thời gian nuôi, trong trường hợp các chủng vi khuẩn có tính đối kháng lẫn nhau sẽ 

hình thành nên vùng ức chế xung quanh các vạch cấy tại điểm giao cắt, đồng thời 

không có sự xuất hiện của vi khuẩn trong vùng này [157]. 

2.2.6. Phương pháp tích hợp các nhóm vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên vật liệu 

Phương pháp tích hợp vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên vật liệu EC_Alg_N được 

thực hiện theo thứ tự các bước dưới đây: 

Chuẩn bị sinh khối vi khuẩn oxi hóa amoni (bao gồm Nitrosomonas sp. PD60, 

Nitrosomonas sp. PD58), vi khuẩn oxi hóa nitrit (bao gồm Nitrobacter sp. 2 NM, 

Nitrobacter sp 5 NM) và vi khuẩn khử nitrat (Bacillus sp. ST20 và Bacillus sp. ST26) 

trên các môi trường tương ứng K1, K2 và K3; tiếp theo phối trộn dịch sinh khối các 

nhóm vi khuẩn tạo thành theo tỷ lệ 1:1:1 để đạt được mật độ vi khuẩn tổng số tương 

đương 105 CFU/mL. Ba loại vật liệu mang EC, EC_Alg và EC_Alg_N được đưa vào 

hỗn hợp dịch sinh khối và nuôi tĩnh trong 48 – 72 giờ ở 35 oC để vi khuẩn tạo màng 

tích hợp trên vật liệu, sau đó lọc tách vật liệu và làm khô ở nhiệt độ phòng trước khi 

sử dụng trong các thí nghiệm tiếp theo. 

Vật liệu tích hợp vi khuẩn tạo thành được rửa nhẹ với nước cất rồi nghiền vụn 

và bổ sung (1 g) vào 9 mL nước cất khử trùng, lắc 70v/phút, trong 15 phút. Sau đó, 

dung dịch được pha loãng tới hạn và cấy trải trên ba loại môi trường thạch K1, K2 và 

K3 để đếm số lượng khuẩn lạc tương ứng với các nhóm vi khuẩn oxi hóa amoni, oxi 

hóa nitrit và khử nitrat tạo thành (CFU) [158]. Thành phần của các môi trường K1, 

K2 và K3 được đề cập trong mục 2.1.  

Ngoài ra các mảnh vật liệu EC đã nghiền vụn tích hợp vi khuẩn đó được được 

sấy nhẹ ở 37 oC trong 2 giờ, sau đó cố định trên giá đỡ mẫu và phủ một lớp Platinum 

(Pt) mỏng để quan sát hình ảnh tế bào vi khuẩn bằng kính hiển vi điện tử quét (Hitachi 

Ltd. S-4800 Ibaraki, Nhật Bản). 

2.2.7. Đánh giá khả năng chuyển hóa amoni, nitrit của vật liệu đã tích hợp vi 

khuẩn chuyển hóa nitơ 

2.2.7.1. Ảnh hưởng của nồng độ amoni, nitrit ban đầu đến hiệu suất xử lý  

Vật liệu EC đã tích hợp vi khuẩn (đường kính ~ 1 cm, nặng 1 g) được bổ sung 

vào bình thí nghiệm chứa 10 mL môi trường, hàm lượng amoni và nitrit được bổ sung 

đồng thời (tỷ lệ 1:1) với các nồng độ nitơ khác nhau 10, 30, 40 và 60 mg-N/L. Bình 

thí nghiệm bổ sung vật liệu EC không tích hợp vi khuẩn được sử dụng làm đối chứng 

âm. Đối chứng dương là các dịch hỗn hợp vi khuẩn nitrat hóa và vi khuẩn khử nitrat 
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có nồng độ vi khuẩn tổng số tương đương bổ sung vào môi trường để so sánh hiệu 

suất chuyển hóa nitơ của vi khuẩn ở dạng tự do và dạng đã được tích hợp trên vật 

liệu. Xác định các thành phần amoni, nitrit còn lại trong môi trường theo phương 

pháp Phenate và Griess [159], [160] tại thời điểm bắt đầu và sau 24 giờ theo dõi. 

Mỗi thí nghiệm diễn ra trong 24 giờ như mô tả ở trên được coi là một chu kỳ sử 

dụng của vật liệu. Với mục đích đánh giá khả năng tái sử dụng vật liệu tích hợp vi 

khuẩn trong xử lý ô nhiễm nitơ, các loại vật liệu đã sử dụng trong chu kỳ thứ nhất 

được tách ra khỏi môi trường cũ và chuyển vào môi trường mới để tiếp tục xác định 

hiệu suất chuyển hóa amoni, thí nghiệm được kéo dài qua sáu chu kỳ. Trong thí 

nghiệm này, môi trường được bổ sung đồng thời amoni và nitrit với tỷ lệ 1:1 để đạt 

nồng độ nitơ 10 mg-N/L.   

2.2.7.2. Đánh giá hoạt tính loại bỏ amoni và nitrit của vật liệu EC_Alg_N tích hợp 

vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên mô hình 50 lít 

Vật liệu EC_Alg_N đã tích hợp vi khuẩn (1% w/v) được đưa vào bể thí nghiệm 

số 1 có chứa 50 L nước nuôi thu tập từ hồ nuôi tôm thẻ chân trắng Litopenaeus 

vannamei ở tỉnh Bạc Liêu, Việt Nam. Dịch sinh khối vi khuẩn nitrat hóa và vi khuẩn 

khử nitrat (ở dạng tự do, được coi là đối chứng dương) có mật độ tế bào tương đương 

với vi khuẩn đã tích hợp trên vật liệu EC_Alg_N cũng được bổ sung vào bể thí nghiệm 

số 2. Hoạt động của hai bể thí nghiệm được chia thành ba giai đoạn liên tiếp nhau, 

mỗi giai đoạn kéo dài trong 7 ngày. Amoni ((NH4)2SO4) và nitrit (NaNO2) được bổ 

sung thêm vào mỗi bể phản ứng sao cho đạt tổng nồng độ nitơ ban đầu là 40, 100 và 

200 mgN/L (tỷ lệ N-NH4
+/N-NO2

- là 1: 1) lần lượt trong các Giai đoạn I, II và III. 

Nồng độ NH4
+, NO2

- và NO3
- được đo vào ngày 1, 3 và 7 của mỗi giai đoạn bằng các 

phương pháp Phenate, Griess và Salicylate tương ứng. 

2.2.8. Phương pháp thử nghiệm tích hợp vi khuẩn khử nitrat trên TiO2-Ag/EC 

2.2.8.1. Ảnh hưởng của TiO2-Ag/EC đến sinh trưởng của vi khuẩn khử nitrat 

Trong nghiên cứu này, ba loại vật liệu gồm EC nguyên bản (ký hiệu EC), 

EC chứa TiO2-Ag (ký hiệu TiO2-Ag/EC) và EC chứa TiO2-Ag được phủ thêm 

lớp polymer chitosan (ký hiệu (TiO2-Ag)c/EC)) đã được sử dụng để đánh giá 

hoạt tính kháng khuẩn của chúng đối với vi khuẩn gây bệnh  V. 

parahaemolyticus VTCC 910192 và vi khuẩn khử nitrat Bacillus sp. ST20, 

Bacillus sp. ST26. Sinh khối vi khuẩn gây bệnh V. parahaemolyticus VTCC 

910192 và vi khuẩn khử nitrat Bacillus sp. ST20, Bacillus sp. ST26 được hòa 

riêng rẽ trong nước muối sinh lý vô trùng (NaCl 0,9%) để thu được các dung 

dịch vi khuẩn có nồng độ 106 CFU/mL. Tiếp theo dịch sinh khối của mỗi loại 
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vi khuẩn được chia vào nhiều bình thí nghiệm (5 mL/bình), mỗi bình được bổ 

sung thêm 1 loại vật liệu EC có chứa chất quang xúc tác và chiếu sáng bằng 

đèn halogen (Tungsten, 400 W) để mô phỏng sự kích thích của ánh sáng khả 

kiến đến vật liệu quang xúc tác. Bình thí nghiệm chứa dịch vi khuẩn nhưng 

không bổ sung thêm vật liệu được sử dụng làm đối chứng âm. Sau 2 giờ chiếu 

sáng, thu mẫu xác định tỷ lệ sống của mỗi chủng vi khuẩn theo công thức: 

𝑻ỷ 𝒍ệ 𝒔ố𝒏𝒈 (%)

=
𝑴ậ𝒕 độ 𝒗𝒊 𝒌𝒉𝒖ẩ𝒏 𝒕𝒓𝒐𝒏𝒈 𝒃ì𝒏𝒉 𝒙ử 𝒍ý 𝒗ớ𝒊 𝒗ậ𝒕 𝒍𝒊ệ𝒖 𝒄𝒉ứ𝒂 𝑻𝒊𝑶𝟐 −𝑨𝒈

𝑴ậ𝒕 độ 𝒗𝒊 𝒌𝒉𝒖ẩ𝒏 𝒕𝒓𝒐𝒏𝒈 𝒎ẫ𝒖 đố𝒊 𝒄𝒉ứ𝒏𝒈
𝒙 𝟏𝟎𝟎% 

2.2.8.2. Tích hợp vi khuẩn khử nitrat lên vật liệu TiO2-Ag/EC 

Dịch sinh khối vi khuẩn khử nitrat, Bacillus sp. ST20 và Bacillus sp. ST26 

với mật độ khoảng 108 CFU/mL được phối trộn với tỷ lệ 1:1, sau đó natri alginat 

(0,5% w/v) được phân tán vào hỗn hợp vi khuẩn này ở tốc độ 75 vòng/phút 

trong 2 giờ để tạo thành dung dịch đồng nhất. Các vật liệu, bao gồm EC nguyên 

bản, TiO2-Ag/EC và (TiO2-Ag)c/EC được đưa vào hỗn hợp dịch vi khuẩn/natri 

alginat đã chuẩn bị và nuôi tĩnh ở 35 oC trong tủ ấm. Trong thí nghiệm này, vật 

liệu EC nguyên bản đóng vai trò là đối chứng dương để đánh giá tác động của 

các hạt nano TiO2-Ag trên TiO2-Ag/EC và (TiO2-Ag)c/EC đến khả năng đồng 

tích hợp vi khuẩn khử nitrat của vật liệu. Sau mỗi 24 giờ, thu mẫu các vật liệu 

để xác định ảnh hưởng của thời gian tích hợp đến mật độ vi khuẩn và hoạt tính 

loại bỏ nitrit của vật liệu đồng tích hợp tạo thành. Phương pháp kiểm tra mật 

độ vi khuẩn đã tích hợp trên vật liệu được thực hiện theo mô tả tại mục 2.2.6.  

Vật liệu đồng tích hợp vi khuẩn và chất quang xúc tác TiO2-Ag (~ 1 g vật 

liệu) được thêm vào bình thí nghiệm thể tích 15 mL chứa 10 mL môi trường 

có nồng độ nitrit 5 mgN/L và nuôi ở 35 oC. Bình thí nghiệm chứa vật liệu không 

tích hợp vi khuẩn được sử dụng làm đối chứng âm. Sau 3 ngày, thu mẫu kiểm 

tra nồng độ nitrit còn lại trong môi trường bằng phương pháp Grisses [159] và 

tính hiệu suất xử lý nitrit của mỗi loại vật liệu thử nghiệm. 

2.2.9. Phương pháp hóa học 

2.2.9.1. Định lượng amoni trong nước lợ theo phương pháp Phenate [154] 

Phương pháp xác định dựa trên nguyên tắc tạo phức hợp màu xanh đậm với 

giữa amoni với thuốc thử chứa hypochlorite và sodium nitroprusside. 

Hóa chất: Dung dịch phenol: trộn 11,1 mL dung dịch phenol nóng (89%) với 

ethyl alcohol 95% (v/v) đến thể tích cuối cùng là 100 mL; dung dịch sodium 

nitroprusside 0,5% (w/v), đựng trong chai màu sẫm để tối đa 1 tháng; dung dịch 

alkaline citrate: hoà 200 g trisodium citrate và 10 g NaOH trong nước khử ion đến 
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thể tích cuối cùng là 1 lit; dung dịch sodium hypochloride 5% (sản phẩm thương mại); 

dung dịch oxy hoá: trộn 100ml dung dịch alkaline citrate với 25 mL dung dịch sodium 

hypochloride, chuẩn bị hằng ngày; dung dịch chuẩn gốc N-NH4 1 g/L. 

 Hỗn hợp phản ứng chứa 1 mL dung dịch phenol, 1 mL dung dịch sodium 

nitroprusside, 2,5 mL dung dịch oxy hoá. Phản ứng bắt đầu bằng việc bổ sung mẫu 

nghiên cứu chứa amoni, lắc đều. Phản ứng kết thúc ít nhất trong 1 giờ và đo độ hấp 

thụ A640. Lượng amoni trong mẫu nghiên cứu tính được dựa vào đồ thị chuẩn sử dụng 

dung dịch chuẩn N-NH4 1 g/L. 

Hàm lượng NH4
+ trong dung dịch nghiên cứu được tính theo công thức: 

[NH4
+](mg/L)= [ODmẫu.1/ODchuẩn. Nồng độ chuẩn (mg/L)]. Độ pha loãng. 

2.2.9.2. Định lượng nitrit trong nước theo phương pháp Grisses [154] 

Hàm lượng NO2
- được xác định dựa trên phản ứng tạo màu hồng của NO2

- với 

thuốc thử Grisses.  

Thuốc thử: Grisses I: Hoà tan 0,5 g axit sunfanilic vào 150 mL axit acetic 5N. 

Griss II: Hoà tan 0,5g -Naphtylamin vào 50ml nước cất, bổ sung 150 mL axit acetic 

5N. Bảo quản trong tủ lạnh.  

Tiến hành: Thêm 0,05ml Griss I và 0,05 mL Griss II vào 5 ml dung dịch mẫu 

nghiên cứu, sau 10 phút phản ứng kết thúc đo độ hấp thụ ở A520. Cường độ màu tỷ lệ 

thuận với nồng độ nitrite. Lượng nitrite có trong mẫu nghiên cứu tính được dựa vào 

đồ thị chuẩn sử dụng dung dịch N-NO2 5 mg/L. 

Hàm lượng NO2
- trong dung dịch mẫu được tính bằng công thức: 

[NO2
-] (mg/L) = [ODmẫu.1/ODchuẩn. Nồng độ chuẩn (mg/L)]. Độ pha loãng. 

2.2.9.3. Định lượng nitrat trong nước theo phương pháp Salycilate [154] 

Phương pháp này dựa trên phản ứng màu của NO3
- và hợp chất brucine tạo 

phức hợp màu vàng có khả năng hấp thụ ánh sáng ở bước song 420 nm. 

Thuốc thử: Sodium salycilate 0,5%, H2SO4 98%, NaOH 30%, NaOH 2,5%, 

nước cất. 

Tiến hành: Lấy 10 mL mẫu nghiên cứu cho vào cốc đốt (cốc sứ, v = 25 mL). 

Thêm 1 mL dung dịch sodium salycilate 0,5%. Đun nhẹ cho đến khi cạn và để nguội 

đến nhiệt phòng. Thêm 1 mL H2SO4 98%, để nguội đến nhiệt độ phòng. Thêm 8 mL 

nước cất, để nguội đến nhiệt độ phòng. Sau đó thêm 7 mL NaOH 30% và 9 mL NaOH 

2,5%. 

Nếu trong dung dịch có NO3
- sẽ xuất hiện màu vàng chanh. Cường độ màu tỉ 

lệ thuận với hàm lượng NO3
- trong dung dịch. Sau 20 phút phản ứng kết thúc đo độ 

hấp thụ ở bước sóng 420nm. Cường độ mầu tỷ lệ thuận với nồng độ nitrate. Lượng 
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nitrate có trong mẫu nghiên cứu tính được dựa vào đồ thị chuẩn sử dụng dung dịch 

N-NO3 5 mg/L. 

Hàm lượng NO3
- được tính theo công thức: 

[NO3
-] (mg/L)= [ODmẫu.1/ODchuẩn. Nồng độ chuẩn (mg/L)]. Độ pha loãng 

2.2.10. Phương pháp xử lý thống kê 

Trong nghiên cứu này, các thí nghiệm được thực hiện lặp lại ba lần. Kết quả 

số liệu được trình bày dưới dạng trung bình ± SD (n = 3). Kiểm định T-test được sử 

dụng để xác định sự khác biệt có ý nghĩa thống kê của các kết quả thu được giữ các 

mẫu thí nghiệm (p < 0,05).  
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Chương 3. KẾT QUẢ VÀ THẢO LUẬN 

3.1. Chế tạo vật liệu EC (Expanded clay) và EC cải tiến 

3.1.1. Chế tạo vật liệu EC 

Trong nghiên cứu này, vật liệu EC được chế tạo thông qua quá trình nhiệt phân 

hỗn hợp đất sét và vỏ trấu. Việc sử dụng hai loại nguyên liệu sẵn có tại các vùng nông 

nghiệp ở Việt Nam sẽ giúp tiết kiệm chi phí sản xuất hơn so với các nguyên liệu tổng 

hợp nhân tạo. Trong quá trình chế tạo, sự đốt cháy thành phần hữu cơ tồn tại trong 

vỏ trấu cùng với sự giãn nở của đất sét ở nhiệt độ cao 1200 °C và hạ nhiệt nhanh sẽ 

tạo nên vô số các khoang rỗng bên trong vật liệu như đã trình bày ở phần vật liệu và 

phương pháp. Kích thước của các lỗ rỗng này sẽ được cố định khi vật liệu được làm 

nguội nhanh.  

 

 

Hình 3.1. Hình dạng bề ngoài (a), cấu trúc bên trong (b), đồ thị BET (c) và phân bố 

kích thước lỗ rỗng của vật liệu EC đã chế tạo (d). 

Sản phẩm chất mang EC tạo thành có hình tròn bầu dục với trọng lượng trung 

bình 1,2 ± 0,35 g (Hình 3.1 a). Phép đo Brunauer-Emmett-Teller (BET) cho 

thấy vật liệu EC có diện tích bề mặt riêng 4,4 ± 0,12 m2/g và kích thước lỗ rỗng là 

25,1 ± 0,05 nm với thể tích khoảng 0,027 ± 0,005 cm3/g. Số liệu phân tích phù hợp 

với các đặc điểm hình thái quan sát được trên EC thông qua chụp ảnh hiển vi điện tử 

FESEM (Hình 3.1 b). Mặc dù, so với nghiên cứu của Dutra et al., vật liệu EC đã chế 
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tạo có diện tích bề mặt riêng nhỏ hơn giá trị 7,02 m2/g của gốm ceramic, nhưng việc 

tăng đường kính lỗ xốp từ 1,84 nm lên 25,1 ± 0,05 nm trên vật liệu EC là một đặc 

điểm có lợi để tạo điều kiện cho việc tích hợp hạt quang xúc tác TiO2-Ag hay các 

nhóm vi khuẩn xử lý môi trường lên vật liệu [161]. Theo phân loại của IUPAC [162], 

đường đẳng nhiệt hấp phụ của EC thuộc dạng hấp phụ H3 (Hình 3.1 c). Khả năng hấp 

phụ của vật liệu EC tăng dần theo áp suất tương đối P/Po và lượng hấp phụ dao động 

từ 1,95 đến 22,95 g/cm3 STP (số phân tử khí chiếm trong 1 cm3 ở điều kiện nhiệt độ, 

áp suất thường). Khi áp suất tương đối vượt quá 0,9, các đường cong hấp phụ tăng 

nhanh, cho thấy sự hiện diện của số lượng lớn các lỗ rỗng trong vật liệu EC [163].  

Thông qua kết quả khảo sát đặc trưng tính chất vật liệu, có thể thấy rằng hạt 

EC được chế tạo có cấu trúc rỗng với nhiều lỗ xốp phân bố đều, giúp tăng diện tích 

bề mặt tiếp xúc. Đặc điểm này rất phù hợp cho việc tích hợp vi khuẩn hoặc các hạt 

nano quang xúc tác, tạo điều kiện thuận lợi cho các quá trình xử lý sinh học và quang 

hóa phân hủy chất ô nhiễm. Bên cạnh đó, tính nổi của hạt EC giúp chúng duy trì trên 

bề mặt nước, từ đó tối ưu hóa khả năng tiếp xúc với oxy và ánh sáng, đây là hai yếu 

tố then chốt trong các quá trình oxy hóa sinh học và quang xúc tác. Điều này đặc biệt 

có ý nghĩa trong môi trường nuôi thủy sản, nơi cần kết hợp cả vi sinh vật và chất 

quang xúc tác để xử lý các chất ô nhiễm hữu cơ cũng như các hợp chất nitơ vô cơ độc 

hại như amoni và nitrit. 

3.1.2. Cải tiến vật liệu EC tích hợp các dưỡng chất dưới dạng nano (EC_Alg_N) 

Hiện nay, nhiều loại vật liệu tự nhiên hay tổng hợp đã nghiên cứu làm giá thể 

cho sự bám dính của vi sinh vật để ứng dụng trong các hệ thống xử lý nước sinh học, 

trong đó các polyme tự nhiên như chitosan, alginate đang được sử dụng rộng rãi trong 

nhiều mô hình xử lý nước thải. Tuy nhiên, bên cạnh tác dụng có lợi, các polyme tự 

nhiên này rất nhạy cảm với dung môi hữu cơ, chỉ ổn định trong phạm vi pH hẹp và 

có độ bền cơ học thấp. Do cấu trúc của chúng dễ dàng bị phá vỡ trong quá trình sử 

dụng [164]. Mặt khác, các chất mang nhựa thường thiếu cấu trúc xốp làm giảm hiệu 

quả bám dính của vi khuẩn lên vật liệu. So sánh hiệu quả loại bỏ nitơ của các vật liệu 

khác nhau trong hệ thống lọc nhỏ giọt (trickling filters system), Lekang et al. (2000) 

đã chứng minh hiệu quả xử lý cao, đạt đến 100% khi sử dụng vật liệu EC so với khi 

sử dụng chất mang nhựa như vòng Kaldnes hoặc vòng Norton chỉ đạt hiệu suất lần 

lượt là 80% và 60% [165]. Thông thường, thời gian cần thiết để vi khuẩn oxy hóa 

nitrit có thể tích hợp một cách tự nhiên trên bề mặt chất mang sẽ mất 30-45 ngày 

[166]. Khi vi khuẩn tiếp xúc với bề mặt vật liệu, chúng sẽ tiết ra các polymer ngoại 

bào tạo thành màng sinh học giúp dễ dàng bám dính trên bề mặt vật liệu [167]. Do 

đó, trong xử lý nước thải, vật liệu mang vi khuẩn lý tưởng không chỉ cần có bề mặt 
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phù hợp để tăng cường khả năng tích hợp vi khuẩn mà còn cần phải có cấu trúc  hợp 

lý để bảo vệ màng sinh học vi khuẩn trước áp lực nước. Ngoài ra, các nghiên cứu cho 

thấy thành phần dưỡng chất là yếu tố quan trọng ảnh hưởng đến sự sinh trưởng và 

hình thành màng sinh học của vi khuẩn [168, 169, 170]. Vì vậy, bên cạnh việc tạo ra 

loại vật liệu mang vi khuẩn có cấu trúc bền vững, thì việc tích hợp thêm dưỡng chất 

cần thiết vào cấu trúc đó là một điểm nhấn cần được chú ý để hỗ trợ quá trình hình 

thành màng sinh học và tương tác với môi trường bên ngoài của vi khuẩn.  

Để đạt được mục đích nêu trên, nghiên cứu của chúng tôi hướng đến việc chế 

tạo loại vật liệu EC, có đặc tính dạng xốp, nhiều lỗ rỗng để có thể tăng khả năng gắn 

vi khuẩn lên vật liệu, đồng thời còn có thể nổi và dễ dàng tái sử dụng. Các vật EC 

này còn được cải tiến bằng cách phủ thêm hỗn hợp alginate tích hợp thêm các dưỡng 

chất dạng nano, thích hợp cho việc tích hợp vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat lên đó. 

EC đóng vai trò là cấu trúc nền tăng cường độ vững chắc của chất mang, trong khi 

alginate và các dưỡng chất nano thiết yếu có vai trò quan trọng trong việc hỗ trợ sự 

hình thành màng sinh học và bám dính của vi khuẩn, từ đó có thể làm tăng hiệu quả 

xử lý môi trường ô nhiễm của vật liệu khi sử dụng.  

3.2.1. Chế tạo dưỡng chất nano nhằm tích hợp trên vật liệu EC 

Một số nghiên cứu gợi ý rằng việc bổ sung nguồn cacbon trên giá thể sẽ hỗ trợ 

sự sinh trưởng của vi khuẩn tích hợp [171], [172]. Do đó, natri axetat đóng vai trò là 

nguồn cacbon bổ sung đã được kết hợp trong dung dịch dưỡng chất nano để tích hợp 

lên vật liệu EC. Bên cạnh đó, đối với nhóm vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat, các hợp 

chất nitơ vô cơ sẽ được vi khuẩn chuyển hóa nhằm mục đích thu năng lượng. Trong 

quá trình xử lý ô nhiễm, các hợp chất nitơ trong môi trường nước sẽ đóng vai trò là 

nguồn nitơ chính hỗ trợ sự phát triển của vi khuẩn. Tuy nhiên, để hạn chế tình trạng 

thiếu nguồn nitơ trong thời gian bảo quản sản phẩm hay giữa các chu kỳ sử dụng, hợp 

chất nitơ cũng được tích hợp trên EC để hỗ trợ sự tồn tại của vi khuẩn sau khi tạo 

màng sinh học bám dính trên vật liệu. 

Tóm lại, để tạo được vật liệu mang vi khuẩn hay gọi cách khác là tích hợp vi 

khuẩn chuyển hóa nitơ lên vật liệu đạt hiệu quả tối ưu thì: i) vật liệu được sử dụng là 

đất sét giãn nở kết hợp với trấu nung ở nhiệt độ cao lên tới 1200 oC, rồi hạ nhiệt độ 

nhanh để tạo cấu trúc lỗ, xốp rỗng; ii) vật liệu được tích hợp các dưỡng chất N, P, K 

và nguồn cacbon dưới dạng phân tán đều trong dung dịch gel alginate. 

Hình 3.2 a cho thấy sự xuất hiện của các peak đặc trưng của alginate (đường 

màu đỏ) và dung dịch dưỡng chất thông thường (đường màu xanh lá cây) trên phổ 

FTIR. Khi hỗn hợp các dưỡng chất được kết hợp với polymer alginate tạo thành dung 

dịch nano, các peak đặc trưng cho dao động hóa trị -OH, C-H (sp3) và C-O-C của 
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alginate đã chuyển tới các vị trí tương ứng là 3327 cm-1, 2937 cm-1, và 1017 cm-1. 

Trong dung dịch dưỡng chất thông thường, dao động hóa trị đối xứng của liên kết P-

O trong phân tử PO4
3-, và dao động biến dạng mặt phẳng của phân tử NH4

+ được đặc 

trưng bởi dải hấp thụ ở các vị trí lần lượt là 617 cm-1 và 1401 cm-1. Các peak đặc 

trưng này cũng được xác định trong phổ FTIR của dung dịch dưỡng chất nano tại vị 

trí 569 cm-1 và 1403 cm-1. Những kết quả này đã chứng minh sự kết hợp của hỗn hợp 

dung dịch dưỡng chất thông thường và alginate để tạo ra dung dịch dưỡng chất nano. 

Ảnh FESEM cho thấy vật liệu nano thu được có dạng hình cầu, đường kính trung 

bình khoảng 136,7 nm (Hình 3.2 b, c). 

 

 

Hình 3.2. Phổ FT-IR của alginate, dung dịch dưỡng chất thông thường, và dung dịch 

dưỡng chất nano (a); ảnh FESEM (b); phân bố kích thước (c), thế Zeta (d) và hình 

ảnh mô phỏng cấu trúc của các hạt dưỡng chất nano trong dung dịch alginate. 

Trong các nghiên cứu về vật liệu nano, thế zeta thường được dùng làm phép 

đo lực đẩy tĩnh điện giữa các lớp điện tích bao xung quanh một hạt nano lơ lửng. 

Trong thực nghiệm, hệ phân tán nano có giá trị tuyệt đối của thế Zeta trong khoảng 

30 và 60 mV là hệ có sự ổn định cao nhờ lực đẩy giữa các tiểu phân nano tích điện 

cùng dấu giúp chúng khó kết dính với nhau. Khi giá trị này nhỏ hơn 15 mV biểu thị 

độ phân tán kém bền vững của các hạt nano trong hệ. Đối với dung dịch dưỡng chất 

nano tạo thành trong nghiên cứu này, giá trị thế Zeta đo được đạt giá trị -39,9 mV cho 

thấy độ ổn định tương đối tốt của dưỡng chất nano hình thành (Hình 3.2 d).  
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3.2.2. Tích hợp dưỡng chất nano lên EC 

Vật liệu EC có cấu trúc rỗng, dạng xốp bên trong và bên ngoài được tạo thành 

bởi quá trình nhiệt phân hỗn hợp đất sét và trấu. Quá trình nung nóng hỗn hợp này ở 

nhiệt độ cao 1200 ⁰C sẽ khiến đất sét trương nở cùng với sự đốt cháy của thành phần 

trấu tạo nên các lỗ rỗng trong cấu trúc của EC. Tiếp đó quá trình làm nguội nhanh sẽ 

cố định cấu trúc rỗng xốp của EC với kích thước các lỗ rỗng tạo thành trong khoảng 

10 – 20 m (Hình 3.3).  

Để tích hợp dưỡng chất nano đã chuẩn bị lên EC, vật liệu được nhúng chìm 

trong dung dịch dưỡng chất, dưới tác động của khuấy từ các mạch alginate dài mang 

dưỡng chất nano sẽ bao bọc tạo thành “lớp màng” phủ lên vật liệu EC cải tiến (ký 

hiệu EC_Alg_N). 

 

Hình 3.3. Đặc trưng vật liệu EC cải tiến: Ảnh hiển vi điện tử (SEM) bề mặt ngoài 

(a); cấu trúc bên trong (b) của vật liệu; hạt dưỡng chất nano tích hợp trên vật liệu (c); 

phổ EDX thể hiện thành phần nguyên tố bề mặt vật liệu EC cải tiến (EC_Alg_N) (d). 

Phân tích EDX cho thấy sự xuất hiện của các thành phần nguyên tố K (1,8%), 

N (2,28%), P (0,09%) và C (1,71%) trên bề mặt vật liệu EC_Alg_N đã được tích hợp 

dưỡng chất nano. Ngoài ra, đất sét và trấu là những nguyên liệu giàu khoáng chất 

[173], [174]. Do đó, nhiều thành phần nguyên tố khác nhau bao gồm O (41,58%), Si 

(12,88%), Fe (26,91%), Mg (0,61%), Ca (0,39%), S (0,18%), Al (11,56%) và Ag 

(0,01%) cũng được phát hiện trên EC_Alg_N (Hình 3.3, Bảng 3.1). Ngược lại, các 

nguyên tố N, P và C không được phát hiện trên vật liệu EC nguyên bản (Bảng 3.1). 

Dựa trên các kết quả được trình bày, có thể xác nhận dưỡng chất nano đã được tích 
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hợp thành công lên vật liệu EC nguyên bản để tạo thành vật liệu cải tiến EC_Alg_N 

tích hợp dưỡng chất.  

Bảng 3.1. Thành phần nguyên tố bề mặt của EC nguyên bản và EC cải tiến tích hợp 

dưỡng chất nano (EC_Alg_N). 

TT 
Nguyên 

tố 

Tỷ lệ thành phần nguyên tố bề mặt 

EC nguyên bản (EC) EC tích hợp dưỡng chất (EC_Alg_N) 

1 O 57,43% 41,58% 

2 Al 14,31% 11,56% 

3 Si 13,54% 12,88% 

4 Fe 11,92% 26,91% 

5 K 1,52% 1,80% 

6 Mg 0,89% 0,61% 

7 C - 1,71% 

8 N - 2,28% 

9 S - 0,18% 

10 Ca - 0,39% 

11 Ag - 0,01% 

12 P - 0,09% 

13 Ti 0,39% - 

Tổng 100% 100% 

Như vậy, trong nghiên cứu này đã chế tạo được hai loại vật liệu gồm: (1) vật 

liệu EC nguyên bản có đặc tính rỗng dạng xốp, nhẹ nổi trên mặt nước phù hợp để tích 

hợp làm tăng hiệu quả chất quang xúc tác trên vật liệu, và (2) vật liệu EC biến đổi 

phủ lớp alginate có chứa thành phần dưỡng chất (N, P, K) và nguồn cacbon, ký hiệu 

là EC_Alg_N, cần thiết để kích thích sự sinh trưởng, tạo màng sinh học của nhóm vi 

khuẩn chuyển hóa nitơ khi tích hợp trên vật liệu. Do đó, hai loại vật liệu này (EC và 

EC_Alg_N) sẽ được sử dụng trong các nghiên cứu tiếp theo để lần lượt tối ưu các 

quy trình tích hợp TiO2-Ag và vi khuẩn trên vật liệu, nhằm tạo ra các sản phẩm ứng 

dụng trong xử lý môi trường nước nuôi thủy sản. 

3.2. Tích hợp TiO2-Ag trên EC và đánh giá hoạt tính vật liệu 

3.2.1. Tổng hợp chất quang xúc tác TiO2-Ag 

Các hạt nano TiO2-Ag được tổng hợp bằng phương pháp khử hóa học 

hạt nano bạc trên bề mặt TiO2. Trong đó, các hạt nano Ag với kích thước nhỏ 

khoảng 25,29 ± 3,61 nm có thể dễ dàng nhìn thấy trên bề mặt các hạt TiO2 có 

kích thước lớn 98 ± 11 nm (Hình 3.4, Bảng 3.2). Do sự khác biệt về độ tương 

phản giữa TiO2 và Ag nên ở hình chụp hiển vi điện tử truyền qua TEM, các hạt 
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Ag được quan sát thấy là các đốm đen chồng lên nền TiO2 [175]. 

    

    

Hình 3.4. Ảnh kính hiển vi điện tử FESEM của TiO2 (a), Ag (b), TiO2-Ag (c) và ảnh 

TEM của TiO2-Ag. 

 

Hình 3.5. Phổ FTIR (a), nhiễu xạ tia X (b) và phổ hấp phụ UV–Vis (c) của các vật 

liệu quang xúc tác TiO2 và TiO2-Ag. 

Trong phân tích quang phổ hồng ngoại biến đổi Fourier (FTIR), khi bị 

chiếu sáng bởi tia hồng ngoại, mỗi loại vật liệu sẽ khả năng hấp thụ ánh sáng 

đặc trưng khác nhau, dựa trên nguyên lý này để xác định cấu trúc của vật liệu 

được phân tích [176]. Trên phổ FTIR của TiO2 xuất hiện các peak tại vị trí 601 

cm-1 và 667 cm-1 lần lượt đặc trưng cho các liên kết Ti-O và Ti–O–Ti (Hình 3.4 
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a). Các đỉnh hấp thụ tương ứng này của Ti-O cũng được tìm thấy trong phổ 

FTIR của TiO2-Ag, tuy nhiên sự dịch chuyển các đỉnh peak đến vị trí 597 cm-

1 và 652 cm-1 cho thấy sự có mặt của Ag trong mẫu và sự hình thành liên kết 

Ag–TiO2 [177, 178, 179]. Bên cạnh đó, phổ FTIR của TiO2-Ag cũng chứa các 

đỉnh đặc trưng của polymer alginate tại 3219 cm-1, 1652 cm-1 và 1338 cm-1, 

tương ứng với dao động hóa trị của các nhóm -OH, C=O và C-O-C [180]. Các 

điểm đặc trưng trong phổ FTIR này chứng minh nghiên cứu này đã tổng hợp 

thành công vật liệu TiO2-Ag phân tán trong alginate [181, 182]. 

Để cung cấp thêm thông tin về cấu trúc tinh thể, thành phần hóa học và 

tính chất vật lý của các loại vật liệu quang xúc tác đã tổng hợp, phân tích nhiễu 

xạ tia X cũng được chúng tôi tiến hành với mẫu TiO2, Ag và TiO2-Ag. Trong 

phân tích này, mẫu vật liệu bột được chiếu bởi chùm tia X và độ lệch của chùm 

tia tới so với tia nhiễu xạ đặc trưng của mỗi loại vật liệu mà có thể xác định 

được thành phần cấu trúc của nó [183]. Kết quả đo phổ nhiễu xạ tia X (XRD) 

của TiO2 được trình bày tại Hình 3.5 b hiển thị một số peak có cường độ mạnh 

ở 2θ = 25,29◦; 37,85◦; 48,06◦; 53,91◦; 55,11◦; 62,6◦ và 68,73◦ tương ứng với 

các mặt phẳng tinh thể (101), (004), (200) và (215) của TiO2 dạng anatase 

(JCPDS 78-2486). Cùng với đó, các đỉnh nhiễu xạ của Ag ở góc 2θ là 38°, 44° 

và 64° tương ứng với các mặt phẳng tinh thể (111), (200) và (220) (JCPDS 4-

0783) [184]. Sau khi biến tính TiO2 với Ag, các đỉnh đặc trưng này của Ag 

cũng được xác định trong giản đồ nhiễu xạ của vật liệu TiO2-Ag. Tuy nhiên, 

do tỷ lệ pha tạp Ag trong TiO2-Ag tương đối thấp (khoảng 5%) nên một số đỉnh 

đặc trưng khác của Ag bị che khuất trong phổ nhiễu xạ tia X của TiO2-Ag (Hình 

3.5 b, Bảng 3.2). Những kết quả này cũng góp phần khẳng định thêm sự hiện 

diện ổn định của Ag trong TiO2-Ag mà không phá vỡ cấu trúc tinh thể TiO2 

[47], [185], [186]. 

Trong nghiên cứu này, TiO2 được biến tính với Ag nhằm “chuyển dịch” 

vùng hấp phụ ánh sáng của vật liệu TiO2-Ag sang vùng khả kiến. Do đó, phổ 

hấp phụ UV-Vis của hai loại vật liệu TiO2 và TiO2-Ag đã được đo trong dải 

bước sóng từ 300 đến 900 nm. Hình  3.5 c thể hiện các hạt nano TiO2 có độ 

hấp thụ cực đại ở bước sóng 460 nm, tương ứng với năng lượng vùng cấm là 

2,3 eV. Trong khi đó, TiO2-Ag thể hiện một đỉnh hấp thụ ở 410 nm tương ứng 

với đỉnh cộng hưởng plasmon bề mặt của Ag [184], cho thấy Ag đã được kết 

hợp vào TiO2-AgNP, điều này phù hợp với kết quả TEM và SEM. Khi biến đổi 

TiO2 với Ag, hiệu ứng cộng hưởng plasmon bề mặt của Ag cũng giúp dịch 

chuyển ngưỡng hấp thụ của TiO2 từ 460 nm sang 700 - 800 nm, thuộc vùng 
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ánh sáng khả kiến, ở TiO2-Ag. Sự thay đổi này đã giúp “giảm” năng lượng 

vùng cấm của TiO2-Ag xuống 2,0 eV (Hình 3.5 c). 

Phân tích khối phổ - plasma cảm ứng (ICP-MS) cho thấy hàm lượng Ag 

chiếm khoảng 4,01 ± 0,09% trong hỗn hợp TiO2-Ag (Bảng 3.2). Ngoài ra, phân 

tích DLS và quan sát trên ảnh hiển vi điện tử cho thấy các hạt nano TiO2-Ag 

có hình thái đồng nhất với kích thước trung bình là 458,90 ± 18,51 nm và thế 

zeta -43,70 ± 1,12 mV, chứng minh tính ổn định của vật liệu nano tạo thành 

(Bảng 3.2).  

Bảng 3.2. Phân bố kích thước, thế zeta và nồng độ các thành phần của vật liệu TiO2, 

Ag và TiO2-Ag. 

 Kích thước (nm) Thế Zeta (mV) Nồng độ (ppm) 

TiO2 97,75 ± 11,06 -47,2 ± 6,42 4976,82 ± 45,20 

Ag 25,29 ± 3,61 -35,51 ± 13,10 185,49 ± 14,63 

TiO2-Ag 458,90 ± 18,51 -43,70 ± 1,12 Ti: 4852,51 ± 23,72 

Ag: 194,58 ± 6,29 

3.2.2. Tối ưu quá trình tích hợp TiO2-Ag trên EC 

Trong một số nghiên cứu trước đây các phương pháp như xử lý ở nhiệt độ cao, 

phun phủ dung dịch keo (sol-spray), mạ điện (electrodeposition), lắng đọng/kết tủa 

hóa học pha hơi (chemical vapour deposition) hay nhúng-phủ (dip-coating) thường 

được sử dụng để chế tạo ra các vật liệu tích hợp chất quang xúc tác [187]. Trong đó, 

kỹ thuật mạ điện cho phép hình thành một hoặc nhiều lớp màng chứa chất quang xúc 

tác với độ dày có thể được kiểm soát trên các vật liệu có cấu trúc hình học phức tạp 

[188]. Dunlop et al. (2008) đã ứng dụng kỹ thuật này để tạo nên lớp phủ của TiO2 

trên bề mặt vật liệu bán dẫn dưới tác dụng của dòng điện, sau đó tiến hành nung nóng 

vật liệu ở 500 oC trong 1 giờ để tăng tính ổn định của vật liệu tạo thành [189]. Bên 

cạnh đó, xử lý nhiệt cũng là một trong những phương pháp phổ biến và tiện dụng 

được dùng giúp tích hợp trực tiếp TiO2 ở dạng bột lên chất mang thay vì cần tạo ra 

TiO2 trong dung dịch keo như các phương pháp khác. Nhiệt độ nung cao khoảng 400 

oC đồng thời tạo nên hiệu ứng chuyển hóa TiO2 dạng anatase sang rutile, dạng tồn tại 

ổn định hơn của TiO2 [190]. Tuy nhiên có hiệu quả quả cao nhưng việc lựa chọn các 

kỹ thuật trên để chế tạo vật liệu EC tích hợp TiO2-Ag sử dụng làm sạch môi trường 

nước trong các mô hình nuôi thủy sản ngoài thực tế là chưa phù hợp, bởi chúng đòi 

hỏi đầu tư các thiết bị hiện đại với chi phí lớn.  

Trong nghiên cứu của chúng tôi, vật liệu nano TiO2-Ag sau khi hình thành 

được phân tán đều trong dung dịch polymer alginate. Thông qua bước tổng hợp này, 

các mạch dài của polymer alginate sẽ bao quanh các hạt nano TiO2-Ag, điều này 
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không chỉ giúp tăng độ ổn định của hệ vật liệu mà còn đóng vai trò quan trọng trong 

quá trình tích hợp TiO2-Ag lên chất mang EC sau này. Bởi vì, khi EC được đưa vào 

các dung dịch nano đã chuẩn bị, dưới tác động khuấy đảo liên tục trong quá trình tích 

hợp, mạch alginate có đính các hạt nano TiO2-Ag sẽ tiếp tục bao quanh EC. Cùng với 

đó, cấu trúc gồm nhiều lỗ rỗng của EC cũng tạo ra các vị trí neo đậu phù hợp cho hạt 

nano TiO2-Ag (Hình 3.6). 

 
Hình 3.6. Sơ đồ mô tả quá trình thích hợp vật liệu quang xúc tác TiO2-Ag lên chất 

mang EC để tạo thành vật liệu TiO2-Ag/EC. 

Do vậy khi tăng nồng độ dung dịch TiO2-Ag sử dụng từ 20.000 ppm đến 

35.000 ppm (tính theo hàm lượng của Ti) với thời gian tích hợp tăng từ 6, 12 đến 18 

giờ thì số lượng hạt nano có thể lấp đầy vào các lỗ rỗng trên bề mặt EC cũng được 

tăng lên tương ứng. Nếu xét trong cùng một nồng độ TiO2-Ag, vật liệu được tích hợp 

sau 18 giờ có hàm lượng Ti cao hơn đáng kể so với khi tích hợp ở 6 hay 12 giờ. Hàm 

lượng Ti đạt đến 755,85 ± 28,53 ppm trên vật liệu Ag/EC18-20k, trong khi giá trị này 

chỉ ở mức 524,32 ± 63,21 ppm trên TiO2-Ag/EC6-20k. Bên cạnh đó, tỷ lệ Ti được tích 

hợp trên EC cũng tăng dần theo nồng độ chất quang xúc tác sử dụng. Hàm lượng cao 

của Ti ở mức 864,63 ± 6,79 và 1198,60 ± 42,39 ppm lần lượt đo được trên vật liệu 

TiO2-Ag/EC18-25k và TiO2-Ag/EC18-30k khi tăng nồng độ TiO2-Ag ban đầu sử dụng lên 

25.000 và 30.000 ppm. Tại nồng độ TiO2-Ag ban đầu là 35.000 ppm, hiệu suất tích 

hợp chất quang xúc tác lên chất mang EC đạt cao nhất, lúc này mật độ Ti trên EC đạt 

mức “bão hòa” chỉ sau 12 giờ, đạt đến 2503,95 ± 35,80 ppm và không tăng đáng kể 

khi kéo dài thời gian tích hợp lên 18 giờ (Hình 3.7, Bảng 3.3). Hình ảnh các hạt nano 

TiO2-Ag trên chất mang EC có thể được quan sát bằng kính hiển vi điện tử trường 

FESEM ở các mức độ phóng đại khác nhau (Hình 3.8).  
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Bảng 3.3. Ảnh hưởng của nồng độ dung dịch TiO2-Ag ban đầu và thời gian tích hợp 

đến hàm lượng Ti, Ag tích hợp trên chất mang EC. 

  Ti (ppm) Ag (ppm) 

EC nguyên bản  38,94 ± 5,32 - 

Nồng độ Ti trong 

TiO2-Ag  

Thời 

gian  

Ký hiệu vật liệu 

tạo thành 

Hàm lượng Ti 

(ppm) trên EC 

Hàm lượng Ag 

(ppm) trên EC 

20 000 ppm 

6 h TiO2-Ag/EC6-20k 524,32 ± 63,21 154,47 ± 24,74 

12 h TiO2-Ag/EC12-20k 597,26 ± 20,40 132,63 ± 37,65 

18 h TiO2-Ag/EC18-20k 755,85 ± 28,53 133,66 ± 8,12 

25 000 ppm 

6 h TiO2-Ag/EC6-25k 685,36 ± 10,06 306,71 ± 63,58 

12 h TiO2-Ag/EC12-25k 814,33 ± 30,11 116,71 ± 2,76 

18 h TiO2-Ag/EC18-25k 864,63 ± 6,79 226,00 ± 39,93 

30 000 ppm 

6 h TiO2-Ag/EC6-30k 631,09 ± 89,44 354,75 ± 34,21 

12 h TiO2-Ag/EC12-30k 957,00 ± 52,95 405,17 ± 52,73 

18 h TiO2-Ag/EC18-30k 1198,60 ± 42,39 350,73 ± 34,85 

 

35 000 ppm 

6 h TiO2-Ag/EC6-35k 1691,25 ± 19,02 793,5 ± 92,62 

12 h TiO2-Ag/EC12-35k 2503,95 ± 35,80 961,62 ± 54,55 

18 h TiO2-Ag/EC18-35k 2584,51 ± 49,52 332,45 ± 23,85 

 

Hình 3.7. Ảnh hưởng của thời gian và nồng độ dung dịch TiO2-Ag sử dụng đến hiệu 

quả tích hợp TiO2-Ag lên vật liệu EC. 
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Hình 3.8. Ảnh FESEM hạt nano TiO2-Ag đã tích hợp trên vật liệu EC ở các độ phóng 

đại 5k (a), 10k (b) và 25k (c). 

Kaur et al. cũng có các nghiên cứu tương tự về việc tối ưu quá trình tích hợp 

của chất quang xúc tác TiO2 lên các hạt đất sét (clay beads) nhằm tạo ra vật liệu phân 

hủy hợp chất thuốc diệt nấm carbendazim, tuy không xác định được chính xác hàm 

lượng Ti đã tích hợp trên vật liệu mang, nhưng tác giả đã kết luận cần dùng nồng độ 

TiO2 ban đầu là 20.000 ppm và lặp lại quá trình tích hợp 2 lần với thời gian tổng cộng 

là 24 giờ thì độ dày lớp TiO2 trên chất mang đạt cao nhất và không tăng lên dù tăng 

số lần tích hợp. Với nghiên cứu của chúng tôi, hàm lượng Ti đạt mức bão hòa nhanh 

hơn khi chỉ sau 1 lần tích hợp với thời gian là 12 giờ và nồng độ sử dụng TiO2-Ag 

ban đầu là 35.000 ppm. Điểm khác biệt này có thể do TiO2-Ag được phân tán đều 

trong alginate và khuấy đảo liên tục cùng chất mang EC trong quá trình tích hợp thay 

vì để tĩnh trong môi trường nước như phương pháp được Kaur et al. (2018) miêu tả. 

Hơn nữa, vật liệu mang được Kaur et al. sử dung có kích thước lỗ rỗng là 0,382 nm, 

nhỏ hơn so với giá trị đo được trên EC (25,1 ± 0,05 nm) [191].  

Như vậy, kết quả trong nghiên cứu này cho thấy hiệu quả tích hợp TiO2-Ag 

trên chất mang phụ thuộc đồng thời vào đặc tính, nồng độ của TiO2-Ag và đặc điểm 

cấu trúc của bản thân chất mang đó. Trong đó, nồng độ TiO2-Ag ở mức 35.000 ppm 

và thời gian tích hợp 12 giờ là phù hợp để đạt được hàm lượng Ti cao nhất trên EC. 

3.2.3. Đánh giá khả năng ứng dụng xử lý môi trường của vật liệu TiO2-Ag/EC 

3.2.3.1. Hoạt tính ức chế vi khuẩn gây bệnh 

Dựa trên khảo sát các công trình công bố từ năm 2002 đến 2023, Suyamud et 

al. (2024) chỉ ra rằng trong 11 nước Đông Nam Á, Việt Nam, Malaysia và Thái Lan 

là ba nước có nhiều công trình công bố nhất về sự xuất hiện của vi khuẩn kháng kháng 

sinh. Đặc biệt, các gen kháng kháng sinh thường xuất hiện phổ biến ở ba chi vi khuẩn 

gây bệnh là Escherichia coli, Aeromonas và Vibrio [192]. Tại Việt Nam, 86 mẫu vi 

khuẩn Vibrio phân lập từ mẫu nước ở các vùng nuôi thủy sản (tại Nam Định; Hải 

Phòng; Quảng Ninh; Ninh Bình và Thái Bình) có tỷ lệ kháng kháng sinh đạt tới 100%, 

98,84%, 84,88% và 69,77% tương ứng đối với ampicillin, amoxicillin, streptomycin 

và oxytetracyline [193]. Đứng trước tình trạng kháng thuốc diễn ra ngày càng nhiều, 
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nếu tiếp tục lạm dụng kháng sinh trong quá trình phòng trị bệnh có thể gây ra nhiều 

hệ lụy nghiêm trọng cho chính môi trường sinh thái và con người. Để phát triển kháng 

sinh thế hệ mới đòi hỏi rất nhiều thời gian và thông qua quy trình kiểm nghiệm nghiêm 

ngặt trước khi được đưa ra thị trường. Vì vậy, trong những năm gần đây, vật liệu 

quang xúc tác đã được nhiều nhà nghiên cứu quan tâm bởi tác dụng tiêu diệt vi khuẩn 

gây bệnh tốt.  

Thông thường TiO2 cần được kích thích bằng bước sóng UV để các điện tử di 

chuyển từ VB lên CB hình thành các lỗ trống. Từ đó kích hoạt các phản ứng oxy hóa 

khử tạo ra các gốc ROS như O2
.−, OH. hay ion OH−. Tuy nhiên, trong nghiên cứu này 

khi được biến tính với nano Ag, TiO2-Ag có thể hấp thụ bước sóng từ 700 đến 800 

nm thuộc vùng khả kiến như đã nói ở trên. Do vậy, phản ứng quang xúc tác của vật 

liệu có thể dễ dàng xảy ra khi được chiếu sáng bởi ánh sáng mặt trời, điều này được 

chứng minh thông qua kết quả thử nghiệm tính kháng khuẩn của TiO2-Ag/EC đối với 

3 loài vi khuẩn gây bệnh phổ biển trong nuôi thủy sản gồm  V. parahaemolyticus 

VTCC 910192, V. harveyi VTCC 70222 và E. coli ATCC 25922. 

 

   

Hình 3.9. Khả năng ức chế vi khuẩn gây bệnh V. harveyi VTCC 70222 (a),  V. 

parahaemolyticus VTCC 910192 (b), E. coli ATCC 25922 (c) của vật liệu TiO2-

Ag/EC và hiệu suất diệt khuẩn tương ứng của chúng (d). 
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Bảng 3.4. So sánh hiệu suất tiêu diệt vi khuẩn gây bệnh của vật liệu TiO2-Ag/EC với 

vật liệu quang xúc tác tổng hợp trong nghiên cứu khác. 

Vật liệu 
Nguồn 

sáng 

Nồng độ VK 

ban đầu 

(CFU/mL) 

Thời gian 

xử lý 
Loại vi khuẩn 

Hiệu quả 

ức chế VK 

Log(N0/Nt) 

Tài liệu 

tham khảo 

EC tích hợp 

với TiO2-

Ag/EC 

Ánh sáng 

mặt trời 

7,7 ×106 Lần 1 

120 phút 

V. harveyi VTCC 

70222 

6,0 Log 

Nghiên cứu 

của chúng 

tôi 

8,9 ×106 Lần 7  3,2 Log 

8,0 ×106 Lần 1  V. parahaemolyticus 

VTCC 910192 

5,1 Log 

7,8 ×106 Lần 7  2,9 Log 

7,2 ×106 Lần 1 
E. coli ATCC 25922 

5,8 Log 

8,2 ×106 Lần 7  2,5 Log 

Chất mang 

gạch men 

tích hợp với 

TiO2 -Ag 

Đèn 

Xenon 

(1000 W; 

λ ≥ 420 n

m)  

1 × 106 120 phút 

E. coli 2- 3 Log 

Zhang et al. 

(2022) [194] 

S. aureus 2- 3 Log 

Salmonella 2- 3 Log 

 Shigella 2- 3 Log 

Khẩu trang 

được phủ với  

2% TiO2  

Ánh sáng 

mặt trời 
105 18 giờ 

E. coli 3,7 Log Ahmed et 

al. (2022) 

[195] 
S. aureus  3,34 Log 

TiO2 tích 

hợp trên vật 

liệu nhựa 

HDPE  

Đèn UV-

A (λmax ~ 

356 nm)  

107 180 phút E. coli  2,67 Log 

Yemmiredd

y et al. 

(2017) 

[196] 

Màng film 

cellulose 

actetae chứa 

TiO2  

Đèn UV-

A (λmax ~ 

356 nm) 

1 × 107 360 phút E. coli  5,2 Log 

Xie et al. 

(2019) 

[197] 

Màng film 

chứa 

TiO2/Ag/Ni 

Tia UV 7,2 × 104 10 phút P. fluorescens 2,48 Log 

Skorb et al. 

(2008) 

[198] 

Mảnh lưới 

phủ Ni/TiO2 

Đèn UV-

A  
1 × 107 30 phut E. coli 5,17 Log 

Jeong et al. 

(2021) 

[199] 

TiO2 đồng 

biến tính với 

Co và Mn 

(Mn/Co:TiO

2) 

Đèn 

xenon 

(chứa 5% 

UV-A và 

0.1% UV-

B) 

1,5 × 108 60 phút K. pneumoniae 

6 Log Venieri et 

al. (2017) 

[200] 

Ánh sáng 

mặt trời 
3 Log 

Sau 2 giờ đặt dưới ánh sáng mặt trời, tế bào vi khuẩn nhanh chóng bị bất hoạt, 

mật độ vi khuẩn còn lại sau xử lý giảm mạnh từ 106 CFU/mL xuống 7, 68 và 12 

CFU/mL, tương ứng với hiệu suất kháng lại ba loại vi khuẩn trên lần lượt là 6,0; 5,1 

và 5,8 Log (N0/Nt). Trong nghiên cứu của Zhang et al. (2022), TiO2-Ag cũng được 

tích hợp trên chất mang với vật liệu là gạch men ceramic để đánh giá khả năng ức 

chế E. coli, tuy nhiên với cùng thời gian xử lý 2 giờ, vật liệu này chỉ đạt được hiệu 

quả diệt khuẩn 2- 3 Log(N0/Nt), thấp hơn nhiều khi so sánh với vật liệu TiO2-Ag/EC 

(Hình 3.9, Bảng 3.4).  

https://www.sciencedirect.com/topics/food-science/escherichia-coli
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Để đánh giá độ ổn định của TiO2-Ag/EC, sau mỗi thí nghiệm, vật liệu được 

rửa nhẹ với nước khử trùng, làm khô ở nhiệt độ phòng trong 24 giờ trước khi được 

tái sử dụng trong các đợt thí nghiệm tiếp theo. Kết quả cho thấy sau bốn lần tái sử 

dụng, khả năng ức chế vi khuẩn  V. parahaemolyticus VTCC 910192 và V. harveyi 

VTCC 70222 của TiO2-Ag/EC được duy trì ở mức cao, với hiệu suất kháng khuẩn 

đạt trên 4 Log(N0/Nt) (Hình 3.9 d). Theo Joost et al. (2015), trong quá trình quang 

xúc tác, các gốc ROS tác động làm phá vỡ sự toàn vẹn tế bào vi khuẩn, khiến các 

thành phần nội bào bị rò rỉ ra bên ngoài. Mặc dù TiO2 có thể tiêu diệt toàn bộ vi khuẩn 

sau 20 phút chiếu sáng, nhưng các mảnh vỡ tế bào vẫn có thể được quan sát dưới kính 

hiển vi điện tử ở thời điểm 60 phút [201]. Sự tồn tại của các mảnh vỡ tế bào trên bề 

mặt ngăn cản quá trình hấp thụ ánh sáng cũng như che lấp các vị trí hoạt động (active 

site) của chất quang xúc tác, gây giảm hiệu quả khi tái sử dụng vật liệu này [202, 

203]. Do đó, sau khi sự sống của tế bào bị ức chế bởi TiO2, thời gian phản ứng cần 

được kéo dài thêm để TiO2 phân hủy hoàn toàn những thành phần tế bào này, đồng 

thời nung nóng vật liệu ở nhiệt độ cao, sử dụng sóng siêu âm hay dung dịch bazơ là 

các phương pháp phù hợp để phân hủy/giải hấp phụ những tạp chất liên kết với chất 

quang xúc tác trong quá trình xử lý, từ đó giúp tái tạo bề mặt vật liệu cho lần sử dụng 

tiếp theo [204]. Khảo sát của Cao et al. (2000) cho thấy, hoạt tính phân hủy chất ô 

nhiễm toluene của TiO2 chỉ có thể được phục hồi khi vật liệu được nung nóng ở nhiệt 

độ 420 ºC, nhiệt độ này cho phép đốt cháy toàn bộ các hợp chất hữu cơ trung gian 

hấp phụ trên TiO2 trong quá trình xử lý [205].  

Nghiên cứu của chúng tôi nhằm mục đích chế tạo ra vật liệu có hiệu quả kháng 

khuẩn cao, với quy trình sử dụng đơn giản để có thể áp dụng ở nhiều mô hình nuôi 

thủy sản khác nhau cũng như không muốn bị ảnh hưởng bởi các hợp chất ngoại lai 

khác sẽ làm ảnh hưởng đến chất lượng thủy sản. Nên thay vì sử dụng các hóa chất 

hay thiết bị phức tạp thì sau mỗi thí nghiệm vật liệu nổi EC tích hợp TiO2-Ag được 

đưa ra khỏi môi trường xử lý và phơi khô ở nhiệt độ thường trong bóng tối trước khi 

sử dụng cho đợt kiểm tra tiếp theo. Kết quả đã cho thấy, sau bảy lần sử dụng, hiệu 

quả kháng khuẩn của TiO2-Ag/EC giảm dần từ 5,1 – 6,0 xuống còn 2,5 – 3,2 

Log(N0/Nt), nhưng TiO2-Ag/EC vẫn có khả năng tiêu diệt vi khuẩn gây bệnh từ mật 

độ ban đầu ở 106 CFU/mL xuống xấp xỉ 103 CFU/mL sau 2 giờ xử lý trong lần sử 

dụng thứ 7. Khả năng diệt khuẩn này tương tương với một số vật liệu như màng film 

chứa TiO2/Ag/Ni, nano Co/TiO2 hay nano TiO2 bao bọc trong màng film cellulose 

acteate được tổng hợp trong các nghiên cứu khác (Bảng 3.4). Trong thực tế quá trình 

nuôi thủy sản, nồng độ vi khuẩn gây bệnh thường dao động ở ngưỡng ~104 CFU/mL 

[206], thấp hơn so với mật độ vi khuẩn gây bệnh ban đầu thử nghiệm trong nghiên 
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cứu này, nên khi được áp dụng với thời gian chiếu sáng dài hơn, vật liệu TiO2-Ag/EC 

được kỳ vọng vẫn có thể tiêu diệt hiệu quả nhanh chóng mầm bệnh trong môi trường 

nuôi thủy sản. 

3.2.3.2. Khả năng phân hủy kháng sinh 

a. Ảnh hưởng của nồng độ kháng sinh và pH môi trường đến hiệu suất phân hủy 

của vật liệu 

Kháng sinh đã từ lâu được sử dụng để phòng ngừa và điều trị các bệnh nhiễm 

khuẩn cho vật nuôi thủy sản từ trên khắp thế giới. Theo thống kê của Cục Thú y, mỗi 

năm có đến 2.000 tấn thuốc diệt khuẩn được nhập khẩu vào Việt Nam. Khảo sát của 

Dang et al. (2015) cho thấy từ những năm 2011 có đến 72% số trang trại nuôi tôm và 

cá ở vùng Đồng bằng Sông Hồng và Đồng bằng Sông Cửu Long dùng ít nhất một 

loại kháng sinh trong quá trình sản xuất [22]. Nồng độ kháng sinh tồn dư trong môi 

trường nước nuôi thủy sản thường ở mức ng/L [207]. Sự tích tụ của kháng sinh dư 

thừa trong môi trường dẫn đến sự xuất hiện của các gen và vi khuẩn kháng kháng 

sinh trong thực phẩm thủy sản, đây là mối nguy hiểm lớn đối với sức khỏe con người 

và nhiều loại động vật khác.   

Chính vì vậy, trong nghiên cứu này, vật liệu TiO2-Ag/EC bên cạnh được đánh 

giá khả năng ức chế vi khuẩn gây bệnh, cũng được sử dụng thử nghiệm để phân hủy 

một số loại kháng sinh phổ biến dùng trong nuôi thủy sản là Tetracycline (TET), 

Oxytetracycline (OTC) và Rifampicin (RIF). Trong quá trình xử lý, vật liệu TiO2-

Ag/EC được bổ sung vào dung dịch kháng sinh và để tĩnh trong bóng tối 30 phút để 

đạt được trạng thái cân bằng hấp phụ (adsorption equilibrium) trước khi bắt đầu quá 

trình quang xúc bởi ánh sáng mặt trời. Giá trị pH môi trường và nồng độ kháng sinh 

ban đầu là các yếu tố quan trọng ảnh hưởng đến hiệu suất phân hủy kháng sinh. Do 

đó, đối với mỗi loại kháng sinh, hiệu suất xử lý của TiO2-Ag/EC được đánh giá ở bốn 

giá trị pH (3, 5, 7 và 9) với ba mức nồng độ (10, 20 và 30 ppm) khác nhau.  

TiO2-Ag thường có điểm đẳng điện (pHpzc) tại 6,6; do vậy vật liệu có bề mặt 

tích điện dương khi pH môi trường nhỏ hơn pHpzc và ngược lại. Trong khi đó, TET 

và OTC là các chất lưỡng tính (chất đồng thời có khả năng cho và nhận proton H+) 

bởi trong cấu trúc của chúng tồn tại của các nhóm chức như dimethylammonium 

(C4), phenolic diketone (C10 - 12) và hệ tricarbonyl (C1 - C3). Điểm khác biệt duy 

nhất về cấu trúc giữa TET và OTC nằm ở vị trí C5 chứa thêm nhóm OH đối với OTC. 

Điều này khiến TET và OTC có các giá trị pKa gần như tương đương nhau, pKa1 3,27 

- 3,30; pKa2 7,32 - 7,68 và pKa3 9,11 - 9,69 (Hình 3.10).   
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Hình 3.10. Cấu trúc phân tử và các giá trị pKa của kháng sinh Tetracycline và 

Oxytetracycline [208]. 

Với pH < 3 hay > 9, lúc này TET, OTC và TiO2-Ag mang điện tích cùng dấu, 

tạo ra lực đẩy tĩnh điện giữa kháng sinh với chất quang xúc tác. Khi pH tăng từ 3 lên 

7, độ tích điện dương bề mặt của TiO2-Ag giảm xuống, cùng với đó TET và OTC ở 

trạng thái trung tính nên lực đẩy tĩnh điện giữa hai thành phần này giảm dần. Từ đó, 

hiệu quả phân hủy TET và OTC đã tăng từ 86,9 – 89,6% ở pH 3 lên đến 92,3 – 95,1% 

ở pH 7 với nồng độ kháng sinh ban đầu là 10 ppm. Nghiên cứu của Sun et al. (2021) 

cho thấy các gốc ROS có thời gian tồn tại ngắn nên dễ bị phân hủy khi di chuyển ra 

xa bề mặt chất quang xúc tác [209]. Do vậy sự liên kết của các chất ô nhiễm gần bề 

mặt TiO2-Ag/EC sẽ giúp tăng tốc độ và hiệu suất phản ứng quang xúc tác. Đối với 

pH môi trường trong khoảng 7 đến 9, hợp chất kháng sinh và TiO2-Ag cùng mang 

điện tích âm, tuy nhiên độ tích điện của hai thành phần này có thể còn thấp nên hiệu 

suất phân hủy kháng sinh vẫn duy trì ở mức cao ở 94,6 và 97,8% lần lượt tương ứng 

với TET và OTC (Hình 3.11, 3.12).  

Kháng sinh Rifampicin (RIF) cũng có cấu trúc hóa học gồm một số nhóm ion 

hóa như nhóm hydroxyl và vòng piperazine nitrogen (vòng hydrocarbon no có hai 

nguyên tử N ở vị trí đối xứng nhau) tạo nên hai giá trị pKa1 và pKa2 tương ứng ở 1,7 

và 7,9 [210]. Như vậy với 3 < pH < 5, phân tử RIF ở trạng thái trung hòa về điện. 

Thêm vào đó, TiO2-Ag có pHpzc ở 6,6 nên khi pH môi trường đi gần đến giá trị pH 5 

độ tích điện dương trên bề mặt TiO2-Ag giảm dần giúp cho RIF có thể liên kết tốt 

hơn với TiO2-Ag để đạt hiệu suất phân hủy kháng sinh cao nhất là 95,7% ở pH này. 

Phản ứng quang phân hủy RIF bị ức chế nhiều khi pH môi trường tăng cao. Tại pH 

7, 76,7% nồng độ kháng sinh RIF ban đầu (10 ppm) có thể được chuyển hóa sau 4 

giờ xử lý, nhưng giá trị này giảm xuống còn 69,9% ở pH 9 (Hình 3.13, 3.14). 
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Hình 3.11. Hiệu suất quang xúc tác phân hủy Tetracycline (TET) bởi vật liệu TiO2-

Ag/EC (Đường màu vàng) và quang phân hủy trực tiếp kháng sinh bởi ánh sáng mặt 

trời (Đường màu xanh) ở điều kiện pH và nồng độ kháng sinh ban đầu khác nhau.  

 
Hình 3.12. Hiệu suất phân hủy Oxytetracycline (OTC) bởi vật liệu TiO2-Ag/EC 

(đường màu cam) và quang phân hủy trực tiếp kháng sinh bởi ánh sáng mặt trời 

(đường màu xanh) ở điều kiện pH và nồng độ kháng sinh ban đầu khác nhau. 



68 
 

 

 

Hình 3.13. Hiệu suất phân hủy Rifampicin (RIF) bởi bởi vật liệu TiO2-Ag/EC (đường 

màu đỏ) và quang phân hủy trực tiếp kháng sinh bởi ánh sáng mặt trời (đường màu 

đen) ở điều kiện pH và nồng độ kháng sinh ban đầu khác nhau. 

 

Hình 3.14. Sự thay đổi màu sắc của kháng sinh RIF (10 ppm, pH7) khi phân hủy bởi 

vật liệu TiO2-Ag/EC. 

Đồng thời với sự diễn ra của quá trình quang xúc tác bởi vật liệu TiO2-Ag/EC, 

ba loại kháng sinh thử nghiệm cũng được quang phân hủy trực tiếp (photolysis) khi 

tiếp xúc với ánh sáng mặt trời. Dưới tác động của các photon ánh sáng, cấu trúc hóa 

học của kháng sinh có thể trực tiếp bị biến đổi hoặc chúng truyền năng lượng hấp thụ 

được cho các hợp chất khác và trở lại trạng thái không kích thích ban đầu [211]. 

Thông qua quá trình truyền năng lượng này các gốc ROS được tạo ra và quay trở lại 

thực hiện phản ứng phân hủy kháng sinh (Hình 3.15).  
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Hình 3.15. Sự phân hủy của các hợp chất kháng sinh thông qua quá trình quang phân 

(photolysis) và quang xúc tác (photocatalytic) [212]. 

Sự hấp thụ photon trực tiếp từ ánh sáng thường xảy ra đối với các hợp chất 

chứa nhiều liên kết no và không no xen kẽ nhau như trong cấu trúc của TET, OTC và 

RIF [213]. Trong nuôi thủy sản, pH môi trường thường được duy trì ở khoảng 7,8 tới 

8,5 [61]. Do vậy khi đánh giá hiệu suất quang phân hủy trực tiếp của kháng sinh ở 

điều kiện pH 7 hay 9, kết quả cho thấy năng lượng ánh sáng mặt trời chỉ phân hủy 

được 53,7 đến 63,6% đối với TET và OTC ở nồng độ bổ sung ban đầu là 10 ppm 

(Hình 3.11, 3.12). Hiệu suất xử lý giảm xuống dưới 50% khi nồng độ kháng sinh tăng 

lên 20 hay 30 ppm. Kết quả này tương đồng với nghiên cứu của Dai et al. cho thấy 

hiệu quả quang phân trực tiếp của TET thấp hơn đáng kể khi so sánh với thí nghiệm 

sử dụng chất quang xúc tác [214]. Mặt khác, RIF khó bị phân hủy trong môi trường 

không chứa vật liệu TiO2-Ag/EC, ngay cả ở nồng độ kháng sinh thấp 10 ppm (pH 7), 

chỉ 15,7% hàm lượng RIF ban đầu được loại bỏ dưới tác động của ánh sáng mặt trời 

sau 4 tiếng xử lý, nhưng hiệu suất này đạt đến 76,7% trong bình thí nghiệm có chứa 

TiO2-Ag/EC. Màu sắc kháng sinh RIF trong các mẫu đối chứng (không bổ sung TiO2-

Ag/EC) cũng không có sự thay đổi nhiều so với thời điểm bắt đầu, trong khi đó màu 

nâu đỏ của RIF (10 ppm) nhạt theo thời gian xử lý trong mẫu bổ sung vật liệu quang 

xúc tác (Hình 3.14). Kết quả tương tự cũng được đưa ra trong nghiên cứu của 

Zambrano et al., một số loại kháng sinh như tetracycline, ciprofloxacin, sulfadiazine 

và sulfamethoxazole cần thời gian từ 100 đến 240 giờ để phân hủy hoàn toàn khi 

được chiếu xạ với tia UV-C, trong khi đó, nếu môi trường bổ sung TiO2 thì chỉ sau 

3,5 đến 15,6 giờ đã loại bỏ đến 99-100% lượng kháng sinh ban đầu [215]. Các phân 

tích này đã khẳng định vai trò quan trọng của vật liệu TiO2-Ag/EC trong việc nâng 

cao hiệu quả xử lý các chất kháng sinh ô nhiễm.  



70 
 

 

b. Nghiên cứu động học quá trình phân hủy kháng sinh của TiO2-Ag/EC 

Để khẳng định thêm sự phụ thuộc của phản ứng phân hủy ba loại kháng sinh 

bởi vật liệu TiO2-Ag/EC vào pH của môi trường, bên cạnh đánh giá về hiệu suất xử 

lý, động học quá trình phân hủy này cũng được chúng tôi tiến hành nghiên cứu dựa 

trên mô hình động học bậc 1 (pseudo-first-order (PFO) kinetic model). Giá trị R2 cho 

tất cả các mô hình đạt từ 0,87 đến 0,99 cho thấy sự phù hợp của mô hình động học 

này trong mô tả kết quả thí nghiệm (Bảng 3.5). Hằng số tốc độ phản ứng phân hủy 

(k) của TET, OTC và RIF ở nồng độ 20 ppm trong các điều kiện pH khác nhau được 

trình bày tại Hình 3.16 và Bảng 3.5. Trong đó, hằng số k của TET và OTC tăng từ 

5,45 × 10-3 và 5,53 × 10-3 tại pH 3 lên giá trị cao nhất là 10,83 × 10-3 và 8,31 × 10-3 

tại pH 9 hoàn toàn tương đồng với độ tăng hiệu suất phân hủy tại Hình 24, 25 của hai 

kháng sinh này trong điều kiện bazơ. Ngược lại, đối với RIF, kháng sinh này có thể 

được phân hủy tối ưu trong môi trường acid nhẹ ở pH 5 với giá trị k đạt cao nhất là 

9,23 × 10-3. 

 
Hình 3.16. Động học quá trình phân hủy TET (a), OTC (b), RIF (c) với nồng độ ban 

đầu 20 ppm ở các pH khác nhau sử dụng vật liệu TiO2-Ag/EC dưới ánh sáng mặt trời; 

so sánh hằng số tốc độ phản ứng (k) của ba loại kháng sinh ở pH 9 (d). 
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Bảng 3.5. Hằng số tốc tộ phản ứng (k) và giá trị R2 của quá trình phân hủy kháng 

sinh sử dụng vật liệu TiO2-Ag/EC dưới ánh sáng mặt trời. 

 Oxytetracycline Tetracycline Rifampicin 

 k R2 k R2 k R2 

pH 3 5,45 × 10-3 0,99 5,53 × 10-3 0,95 4,92 × 10-3 0,97 

pH 5 5,71 × 10-3 0,98 6,24 × 10-3 0,98 9,23 × 10-3 0,87 

pH 7 6,40 × 10-3 0,90 7,30 × 10-3 0,99 4,58 × 10-3 0,92 

pH 9 10,83 × 10-3 0,99 8,31 × 10-3 0,98 3,45 × 10-3 0,95 

c. Xác định độc tính của dịch kháng sinh sau phân hủy bởi TiO2-Ag/EC 

 Trong nuôi thủy sản, các chủng vi khuẩn có lợi thuộc chi Bacillus và 

Lactobacillus thường được bổ sung vào môi trường hay thức ăn của vật nuôi để kích 

thích tiêu hóa, sinh trưởng cũng như năng suất thu hoạch. Tuy nhiên, nghiên của 

Blandino et al. (2008) cho thấy các kháng sinh vancomycin, ampicillin, cefotaxime 

và erythromycin ở mức ≤ 2 mg/L đã có thể ức chế sinh trưởng của các chủng vi khuẩn 

có lợi thuộc chi Bifidobacterium spp. [216]. Đặc biệt đối với Lactobacillus, đây là 

nhóm vi khuẩn Gram âm, không có khả năng sinh bào tử nên sinh trưởng của chúng 

dễ bị ảnh hưởng bởi các tác nhân từ môi trường bên ngoài. Do vậy, ba mẫu kháng 

sinh TET, OTC và RIF (nồng độ ban đầu 10 ppm, pH 7) sau khi được phân hủy bởi 

TiO2-Ag/EC, ký hiệu lần lượt là TETTA, OTCTA, RIFTA, đã được chúng tôi kiểm tra 

với chủng vi khuẩn có lợi Lactobacillus acidophilus LB và chủng vi khuẩn gây bệnh  

V. parahaemolyticus VTCC 910192 và so sánh với mẫu kháng sinh gốc ban đầu trước 

khi xử lý, kết quả thu được sẽ giúp đưa ra nhận định về hiệu quả làm giảm độc tính 

kháng sinh ban đầu sau bị quang hóa phân hủy bởi  TiO2-Ag/EC.  

 Các dung dịch kháng sinh được bổ sung vào môi trường nuôi khuẩn ở các nồng 

độ khác nhau (0, 5, 10, 15, 20, 25 và 30% v/v), sau 24 giờ nuôi cấy, sinh trưởng của 

vi khuẩn trong mẫu được xác định thông qua giá trị OD600 nm. Bản đồ nhiệt tại Hình 

30 thể hiện sự khác biệt rõ rệt về khả năng ức chế sinh trưởng của mẫu kháng sinh 

trước (TET, OTC và RIF) và sau phân hủy bởi vật liệu EC thông thường (gồm TETEC, 

OTCEC, RIFEC) hay TiO2-Ag/EC (gồm TETTA, OTCTA, RIFTA). 

 TET và OTC là hai hợp chất thuộc nhóm kháng sinh Tetracycline với cấu trúc 

hóa học gồm nhiều vị trí tạo phức với các ion kim loại như hệ β-diketone (C11, 12), 

nhóm enol (C1, 3) và carboxamide (C2) [217]. Phức hợp giữa kháng sinh nhóm này 

với ion Mg2+ đóng vai trò quan trọng giúp chúng liên kết và ngăn cản hoạt động tổng 

hợp protein của tiểu đơn vị ribosome 30S, từ đó tạo nên hoạt tính kháng khuẩn của 

hợp chất. Do vậy, ở nghiên cứu hiện tại, vi khuẩn L. acidophilus LB đã bị ức chế 

hoàn toàn khi bổ sung TET và OTC ở nồng độ 5% (tương đương với 0,5 mg/mL), 



72 
 

 

tăng liều kháng sinh lên 10% cũng giúp bất hoạt các tế bào vi khuẩn gây bệnh  V. 

parahaemolyticus VTCC 910192. Tuy nhiên, điểm đặc biệt là hai chủng vi khuẩn này 

có thể sinh trưởng tốt trong môi trường chứa TETTA và OTCTA ở tất cả nồng độ thử 

nghiệm từ 5 đến 30%. Tại hàm lượng bổ sung 30%, giá trị OD600 của L. acidophilus 

LB và  V. parahaemolyticus VTCC 910192 trong mẫu TETTA và OTCTA cao tương 

đương so với mẫu đối chứng âm (không chứa kháng sinh). Trong khi, nếu kháng sinh 

chỉ được quang phân bởi ánh sáng mặt trời mà không có mặt TiO2-Ag/EC, ký hiệu là 

TETEC và OTCEC, hoạt lực kháng khuẩn của dung dịch sau xử lý cũng giảm hơn so 

với mẫu kháng sinh ban đầu, nhưng với nồng độ bổ sung TETEC và OTCEC ở 15% đã 

ức chế sự phát triển của hai chủng vi khuẩn thử nghiệm (Hình 3.17). 

  

Hình 3.17. Ảnh hưởng của các dung dịch kháng sinh gốc (TET, OTC và RIF); kháng 

sinh được quang phân trực tiếp bởi ánh sáng mặt trời (TETEC, OTCEC và RIFEC) và 

kháng sinh được quang xúc tác phân hủy bởi vật liệu TiO2-Ag/EC (TETTA, OTCTA 

và RIFTA) đến sinh trưởng (thể hiện qua giá trị OD600 sau 24 giờ nuôi khuẩn). 

 Yuan et al. (2011) gợi ý gốc ROS (H2O2) có thể tấn công phá vỡ các liên kết 

hóa học của OTC và chuyển hóa chúng thành các sản phẩm thứ cấp như đơn giản 

không độc hại như 1, 4-benzenedicarboxylic acid, 4-oxopentanoic acid, propanedioic 

acid, hydroxymalonic acid, glycerin và một số aliphatic acids khác [218]. Tuy nhiên, 

sản phẩm trung gian của quá trình quang hóa trực tiếp (photolysis) OTC có một số 

nhóm chức thay đổi so với hợp chất kháng sinh gốc nhưng vẫn còn chứa cấu trúc 

tetra-phenyl nên chúng dễ dàng thẩm thấu qua màng của nhóm vi khuẩn phát sáng 

[219]. Do vậy, trong nghiên cứu của chúng tôi sau 4 giờ xử lý, khi trên 92% hàm 

lượng TET và OTC đã bị phân hủy, điều này khiến cho mẫu TETTA và OTCTA sau xử 

lý không còn khả năng ức chế sinh trưởng của vi khuẩn L. acidophilus LB và  V. 

parahaemolyticus VTCC 910192 trong nồng độ thử nghiệm. Đối với mẫu đối chứng 
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bổ sung vật liệu EC không chứa TiO2-Ag, TET và OTC chỉ bị quang phân một phần 

bởi ánh sáng mặt trời, với hiệu suất xử lý kháng sinh đạt lần lượt dưới 57,5 và 64,0% 

(Hình 24, 25), nên lượng kháng sinh tồn dư trong mẫu TETEC và OTCEC ngăn cản 

sinh trưởng của vi khuẩn ngay khi bổ sung ở nồng độ 10 - 15%. Kết quả tương tự 

cũng thu được đối với kháng sinh RIF, các tế bào vi khuẩn L. acidophilus LB bị ức 

chế hoàn toàn ở nồng độ 5% RIFEC, nhưng lại có thể sinh trưởng bình thường trong 

môi trường bổ sung 30% RIFTA. 

3.2.3.3. Khả năng phân hủy hợp chất hữu cơ (COD) 

a. Ảnh hưởng của nồng độ COD đến hiệu suất xử lý  

Trong qui trình nuôi một vụ tôm, theo Wang et al. (2023) cho rằng chỉ 21-24% 

N và 10-13% P trong thức ăn được tôm sử dụng cho sinh trưởng, phần còn lại lắng 

đọng xuống đáy hồ và theo thời gian sẽ gây nên ô nhiễm hữu cơ [4]. Quá trình phân 

hủy các hợp chất hữu cơ sẽ hình thành các hợp chất nitơ vô cơ như amoni, nitrit, nếu 

hàm lược các hợp chất này vượt quá qui định cho phép sẽ trở thành các hợp chất độc 

hại. Chính sự xuất hiện của các chất ô nhiễm này làm suy giảm khả năng miễn dịch 

của vật nuôi, tăng nguy cơ lây lan của dịch bệnh và đây là tình trạng dẫn đến người 

nuôi trồng thủy sản lạm dụng kháng sinh để phòng và điều trị bệnh. Vì vậy, xử lý ô 

nhiễm hữu cơ có thể đóng vai trò quan trọng giúp hạn chế sự phát sinh của những tác 

nhân ô nhiễm khác. 

Dựa trên cơ chế phản ứng quang xúc tác như trình bày ở phần tổng quan tài 

liệu, vật liệu TiO2-Ag/EC ở các nghiên cứu trước đây đã chứng minh có thể phân hủy 

hiệu quả một số loại kháng sinh tổng hợp và tiêu diệt vi khuẩn gây bệnh. Với mục 

đích ứng dụng chúng trong xử lý ô nhiễm môi trường nước nuôi tôm, tiếp nối các 

nghiên cứu trước, vật liệu này tiếp tục được nghiên cứu thử nghiệm khả năng phân 

hủy hợp chất hữu cơ hình thành từ thức ăn thủy sản trong mô hình phòng thí nghiệm.  

Để tạo ra môi trường có nồng độ COD cao mô phỏng sự ô nhiễm hữu cơ trong 

hồ nuôi thủy sản, theo Zainol et al. (2022), một lượng thức ăn thủy sản (khoảng 

0,07%) có thể được thêm vào môi trường nước, sau đó tiến hành khử trùng [151]. Do 

đó, phương pháp tương tự đã được chúng tôi áp dụng để tạo ra dung dịch có hàm 

lượng COD tương đương 250 mg/L từ thức ăn nuôi tôm công nghiệp (Tomboy-

Skretting Việt Nam), từ đó pha loãng để tạo ra các môi trường có mức ô nhiễm hữu 

cơ khác nhau (25, 50 và 100 mg/L) nhằm đánh giá hiệu suất loại bỏ COD của vật liệu 

TiO2-Ag/EC. 

Kết quả thể hiện tại Hình 3.18 cho thấy trên 92,9 ± 0,7% hàm lượng COD ban 

đầu 25 mg/L có thể được TiO2-Ag/EC loại bỏ sau 32 giờ dưới ánh sáng mặt trời. Khi 

tăng nồng độ COD lên 50 và 100 mg/L, hiệu suất vẫn được duy trì ở mức cao, đạt 
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trên 86% tại thời điểm 40 giờ. Sự quang phân hủy trực tiếp (photolysis) hợp chất hữu 

cơ bởi ánh sáng mặt trời cũng được ghi nhận ở nghiên cứu này, nhưng hiệu suất chỉ 

ở mức thấp dưới 25,5% ở cả ba nồng độ COD thử nghiệm. Trong thí nghiệm này, khả 

năng loại bỏ COD xác định dựa vào hàm lượng của toàn bộ các hợp chất hữu cơ trong 

môi trường trước và sau xử lý. Trong khi trước đây đối với thí nghiệm phân hủy 

kháng sinh, hiệu suất xử lý được tính trên độ giảm nồng độ của hợp chất kháng sinh 

gốc mà chưa xét đến sự hình thành và chuyển hóa của các sản phẩm trung gian sau 

phản ứng. Do vậy, khi so sánh kết quả của hai thí nghiệm này, TiO2-Ag/EC có khả 

năng phân hủy kháng sinh nhanh hơn (trong 4 giờ) so với phân hủy hợp chất hữu cơ 

(trong 32-40 giờ).  

 

Hình 3.18. Ảnh hưởng của các nồng độ COD ban đầu khác nhau: 25 mg/L (a), 50 

mg/L (b) và 100 mg/L (c) đến hiệu suất phân hủy các hợp chất hữu cơ của vật liệu 

TiO2-Ag/EC. 

Hiện nay, vật liệu quang xúc tác cũng được nhiều nhà nghiên cứu quan tâm sử 

dụng để xử lý ô nhiễm COD trong các môi trường khác nhau. Nghiên cứu của Munien 

et al. (2023) đã chứng minh khi chiếu sáng bởi tia UV với nồng độ TiO2 600 ppm có 

thể  loại bỏ 25,88% hàm lượng COD trong nước thải sinh hoạt [220]. Hiệu quả xử lý 

COD trong nước thải công nghiệp đạt đến 94,5% ở nghiên cứu của Orojlou et al. 

(2022) khi tăng nồng độ TiO2 sử dụng lên 2.000 ppm. Đối với nghiên cứu của chúng 

tôi, vật liệu TiO2-Ag/EC được chế tạo với hàm lượng Ti tích hợp trên EC ở khoảng 
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2.500 ppm [221]. Như vậy khi bổ sung TiO2-Ag/EC ở tỷ lệ 10% w/v vào dung dịch 

xử lý thì có thể ước lượng được nồng độ chất quang xúc tác (tính theo Ti) có trong 

môi trường chỉ đạt mức tương đương 250 ppm. Tuy nhiên, trong môi trường nuôi 

thủy sản, nồng độ COD thường thấp hơn so với giá trị COD thường thấy ở nước thải 

công nghiệp (nồng độ ~ 1.000 mg/L) [221], [222]. Vì vậy, dù sử dụng ở nồng độ thấp, 

TiO2-Ag/EC vẫn đạt được hiệu suất loại bỏ COD cao trên 86% ở cả ba nồng độ COD 

thử nghiệm (25, 50 hay 100 mg/L) 

b. Ảnh hưởng của tỷ lệ vật liệu TiO2-Ag/EC sử dụng đến hiệu suất xử lý 

Tại mô hình thử nghiệm ban đầu, vật liệu TiO2-Ag/EC với tỷ lệ 10% w/v có 

thể loại bỏ được 86,2 ± 2,5% hàm lượng COD ở 100 mg/L, nhưng chất mang EC có 

tính chất nổi, vì vậy khi áp dụng tỷ lệ bổ sung này vào thực tế có thể khiến vật liệu 

TiO2-Ag/EC nổi bao phủ phần lớn diện tích mặt hồ nuôi. Do vậy, chúng tôi hướng 

đến đánh giá ảnh hưởng của các tỷ lệ bổ sung TiO2-Ag khác nhau (0,5; 1; 2,5; 5 và 

7,5% w/v) đến hiệu quả xử lý COD (100 ppm) nhằm tìm ra lượng bổ sung thấp nhất 

có thể sử dụng mà vẫn duy trì được hiệu suất xử lý, đây có thể là yếu tố quan trọng 

giúp giảm thiểu một phần chi phí vụ nuôi.  

Hình 3.19 thể hiện khi tăng tỷ lệ TiO2-Ag/EC sử dụng từ 0,5 lên 2,5% w/v thì 

hàm lượng COD còn lại sau xử lý giảm từ 33,6 ± 5,5 xuống 18,4 ± 3,1 mg/L tương 

ứng với hiệu suất loại bỏ COD đạt cao nhất là 82,7 ± 2,0% sau 40 giờ chiếu sáng. 

Tuy nhiên, hiệu suất này có xu hướng giảm xuống 65,2 ± 6,7% nếu lượng vật liệu 

quang xúc tác trong môi trường tăng lên 5 và 7,5% w/v. Zhang et al. (2020) cũng chỉ 

ra chất quang xúc tác KBNNO ([KNbO3]0.9-[BaNi0.5Nb0.5O3−δ]0.1) ở nồng độ 1.800 

mg/L có thể loại bỏ 44% hàm lượng thuốc nhuộm methyl blue nhưng hiệu suất phản 

ứng này không thay đổi đáng kể trong trường hợp KBNNO sử dụng ở nồng độ 2.000 

mg/L [223]. Điều này có thể được giải thích bởi khi mật độ chất quang xúc tác nhỏ, 

lượng photon được hấp thụ và chuyển hóa sinh ra gốc ROS thấp, do đó hiệu suất phản 

ứng phân hủy không cao. Nếu vật liệu TiO2-Ag/EC được bổ sung thêm vào môi 

trường, lúc này diện tích bề mặt hấp thụ photon lớn giúp cải thiện hiệu quả quang xúc 

tác. Nhưng khi tỷ lệ TiO2-Ag/EC tăng đến giá trị nhất định mà diện tích bề mặt bể 

phản ứng không đổi, các hạt vật liệu này có thể che khuất làm giảm sự hấp thụ ánh 

sáng của nhau khi cùng nổi trên bề mặt, từ đó hiệu quả xử lý không tăng tương ứng 

với sự tăng của số khối lượng chất quang xúc tác sử dụng.  

Bên cạnh đó, trong nghiên cứu của chúng tôi, sự xuất hiện của hai hợp chất 

NH4
+ và NO2

- cũng được xác định với hàm lượng tăng dần theo thời gian phản ứng 

(Hình 4). Bình phản ứng chứa 2,5% w/v TiO2-Ag/EC có hiệu suất phân hủy chất hữu 
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cơ tốt nhất khiến nồng độ NH4
+ và NO2

- hình thành đạt mức cao lần lượt là 18,7 ± 1,2 

và 7,9 ± 0,2 mgN/L.  

 

Hình 3.19. Ảnh hưởng của tỷ lệ TiO2-Ag/EC bổ sung: 0,5 (a); 1 (b); 2,5 (c); 5 (d) và 

7,5% w/v (e) đến hiệu suất phân hủy hợp chất hữu cơ. 

Trong nuôi thủy sản, nguồn thức ăn công nghiệp sử dụng thường có thành 

phần protein thô chiếm tới 25% - 40% hàm lượng dinh dưỡng, cao hơn so với thức 

ăn được sử dụng cho động vật nuôi trên cạn (gia cầm, lợn và gia súc) [224]. Do vậy, 

quá trình quang hóa để phân hủy axit amin trong protein có thể dẫn đến hình thành 

các sản phẩm cuối cùng là hợp chất amoni, nitrit hay nitrat. Đây cũng là vấn đề đáng 

lo ngại được nhiều nghiên cứu chỉ ra khi ứng dụng chất quang xúc tác để phân hủy 

những hợp chất hữu cơ chứa nguyên tố nitơ trong cấu trúc hóa học của chúng 

(nitrogen-containing organic compounds) [225, 226]. Kết quả nghiên cứu của  Low 

et al. (1991) cho thấy, amoni và nitrat là hai sản phẩm luôn xuất hiện khi TiO2 phân 

hủy một số hợp chất như n-pentylamine, piperidine, pyridine, phenylalanine, 

desipramine, thioridazine, penicillamine, isosorbide dinitrate, 4-nitrocatechol, 2,4-
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dinitrophenol, cyclophosphamide, 5-fluorouracil, atrazine, ethylenediaminetetracetic 

acid và tetrabutylammonium phosphate (Hình 3.20) [219].  

Theo lý thuyết, amoni và nitrit có thể tiếp tục được TiO2-Ag oxy hóa/khử thành 

khí nitơ phân tử, nhưng trong điều kiện nuôi thủy sản có pH dao động trong khoảng 

7,8 – 8,5 thì hai hợp chất nitơ vô cơ này tồn tại chủ yếu ở dạng NH3 và NO2
-, khó hấp 

phụ lên bề mặt mang điện âm của TiO2-Ag do lực đẩy tĩnh điện. Bởi vậy, cần có sự 

kế hợp của nhiều biện pháp để có thể đồng thời xử lý hiệu quả tình trạng ô nitơ phát 

sinh từ quá trình phân hủy hợp chất hữu cơ trong hồ nuôi thủy sản. 

                

Hình 3.20. Cơ chế hình thành amonia từ hợp chất n-Pentylamine khi bị quang phân 

hủy bởi  TiO2 [226]. 

3.3. Tích hợp các nhóm vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên EC_Alg_N và đánh giá 

hoạt tính của vật liệu  

3.3.1. Lựa chọn các chủng vi khuẩn khử nitrat/nitrit trong điều kiện hiếu khí để 

tích hợp trên EC_Alg_N 

3.3.1.1. Đánh giá khả năng khử nitrat/nitrit của vi khuẩn 

Phương pháp phân hủy sinh học (Bioremediation) là quá trình sử dụng các con 

đường chuyển hóa của vi sinh vật để phân hủy các hợp chất gây ô nhiễm trong môi 

trường. Để đáp ứng nhu cầu ngày càng tăng về xử lý ô nhiễm nitơ trong hệ thống nuôi 

trồng thủy sản, các nghiên cứu cho đến nay vẫn luôn đề cập đến việc loại bỏ các hợp 

chất ô nhiễm này bằng con đường xử lý sinh học áp dụng công nghệ nitrat hóa và khử 

nitrat. Vi khuẩn nitrat hóa (chủ yếu thuộc chi Nitrosomonas và Nitrobacter) có thể 

chuyển đổi amoni (NH4
+) thành nitrit (NO2

-) nhờ các enzyme ammonia 

monooxygenase (AMO),  hydroxylamine oxidoreductase (HAO) và tiếp đó sử dụng 

enzyme nitrit oxidoreductase (NXR hay NOR) để oxy hóa nitrit thành nitrat trong 
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điều kiện hiếu khí. Trong khi đó, quá trình khử nitrat được tiếp diễn trong điều kiện 

kỵ khí dưới tác động từ hệ enzym reductase của vi khuẩn khử nitrat dị dưỡng để tạo 

thành các sản phẩm lần lượt là NO2, NO, N2O và N2 [227]. Sự khác biệt về nhu cầu 

sử dụng oxy của nhóm hai nhóm vi khuẩn này đặt ra khó khăn khi áp dụng chúng để 

loại bỏ amoni, nitrit trong môi trường nuôi thủy sản thường xuyên được sục khí. Do 

đó, nghiên cứu về việc lựa chọn các chủng vi khuẩn có khả năng loại bỏ nitrat/nitrit 

hiếu khí nên được tập trung để đơn giản hóa quá trình xử lý truyền thống [228].  

Trong nghiên cứu này, mẫu nước thu thập từ hồ nuôi tôm thẻ chân trắng 

Litopenaeus vannamei tại Bạc Liêu, đã được làm giàu và đã phân lập được năm chủng 

vi khuẩn ký hiệu là ST3, ST18, ST20, ST26 và ST32. Đánh giá khả năng khử nitrat 

của 5 chủng vi khuẩn này trong điều kiện yếm khí bằng cách đưa các sinh khối vi 

khuẩn nuôi trong dịch môi trường đã được sục khí N2 để loại bỏ O2 rồi đậy kín nắp. 

Kết quả thể hiện tại Hình 3.21 cho thấy chỉ có sự xuất hiện của bọt khí trong ống 

durham trong ống thí nghiệm chứa sinh khối hai chủng vi khuẩn ST20 và ST26, các 

chủng còn lại không nhìn thấy. Điều này chứng tỏ 2 chủng vi khuẩn ST20 và ST26 

có khả năng khử nitrat để chuyển hóa thành các sản phẩm dạng khí trong điều kiện 

yếm khí. Hiệu suất loại bỏ nitrat của hai chủng vi khuẩn ST20 và ST26 đạt từ 68–

81% sau 7 ngày nuôi (Hình 3.22 a). Quá trình khử nitrat bao gồm bước khử nitrit, do 

đó hai chủng này được kiểm tra thêm khả năng loại bỏ nitrit trong điều kiện yếm khí. 

Kết quả (Hình 3.22 b) cho thấy, với nồng độ nitrit ban đầu 20 mg-N/L, cả hai chủng 

đều loại bỏ được tới 77% sau 7 ngày nuôi. Như vậy, ST20 và ST26 được xác định là 

các chủng vi khuẩn có thể khử trực tiếp nitrit trong điều kiện yếm khí. 

Trong môi trường nuôi thủy sản thường xuyên được sục khí để cung cấp đủ 

oxy cho sinh trưởng của vật nuôi, do đó để ứng dụng trong xử lý ô nhiễm thực tế, 

hướng tới mục tiêu phân lập được các chủng vi khuẩn có khả năng loại bỏ nitrat/nitrit 

trong điều kiện hiếu khí. Tiến hành thử nghiệm trong điều kiện nuôi lắc (Hình 3.22c) 

cho thấy hiệu suất loại bỏ nitrat của ST20 và ST26 ở điều kiện hiếu khí vượt trội hơn 

so với yếm khí. Cụ thể, sau 72 giờ nuôi, hàm lượng nitrat còn lại chỉ ở mức 0,57 và 

0,21 mg-N/L, thấp hơn nhiều so với 6,30 và 3,60 mg-N/L trong điều kiện yếm khí. 

Trong khi đó, các chủng ST3, ST18, ST32 gần như không thay đổi hàm lượng nitrat, 

duy trì ở mức tương đương mẫu đối chứng âm (khoảng 19,5 mg-N/L). Song song với 

việc đánh giá khả năng khử nitrat, thì việc khử nitrit cũng được tiến hành trong điều 

kiện hiếu khí, kết quả ở Hình 3.22 d đã cho thấy ST20 và ST26 có hiệu quả cao trong 

việc loại bỏ nitrit, đạt hiệu suất lần lượt 95,2% và 97,0%, cao hơn hẳn so với các 

chủng còn lại. 

Như vậy kết quả thu được đã chứng minh, hai chủng vi khuẩn ST20 và ST26 
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là vi khuẩn khử nitrat/nitrit trong điều kiện yếm khí nhưng có khả năng loại bỏ được 

nitrat/nitrit trong điều kiện hiếu khí. 

 

Hình 3.21. Sự hình thành hợp chất nitơ dạng khí trong quá trình khử nitrat của các 

chủng vi khuẩn phân lập trong điều kiện yếm khí. 

 

 
Hình 3.22. Hoạt tính khử nitrat/nitrit của các chủng vi khuẩn trong điều kiện yếm khí 

(a, b) và hiếu khí (c, d). 

Số liệu được trình bày dưới dạng giá trị trung bình ± SD (n = 3). Ký hiệu “*” thể hiện cho sự khác biệt có ý 

nghĩa thống kê (p < 0.05) của các mẫu thử nghiệm so với đối chứng. 

Trong các trang trại nuôi thủy sản, ao nuôi thường được sục khí để hỗ trợ sự 

phát triển của động vật [229]. Tuy nhiên, quá trình khử nitrat thường diễn ra trong 

điều kiện thiếu oxy trong khi oxy lại là thành phần cần thiết trong quá trình oxy hóa 

amoni thành nitrat, do đó hoạt động khử nitrat kỵ khí sẽ bị ức chế bởi sự hiện diện 

của oxy. Hơn nữa, con đường khử nitrat hoàn chỉnh được chia thành bốn bước theo 
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trình tự tham gia của các enzyme nitrat reductase (NAR), nitrit reductase (NIR), nitric 

oxide reductase (NOR) và nitrous oxide reductase (NOS) [230, 231, 232]. Một số vi 

khuẩn được báo cáo rằng quá trình khử nitrat của chúng chỉ dừng lại ở sự tạo thành 

nitrit mà không tạo thành các sản phẩm nitơ dạng khí bởi hệ gen của chúng thiếu trình 

tự mã hóa cho các enzyme như NIR, NOR hay NOS [233, 234], hiện tượng này là 

một trong những nguyên nhân khiến nitrit bị tích tụ trong môi trường. Bên cạnh đó, 

Zhao et al. (2018) đã chỉ ra rằng tốc độ khử nitrat của chủng Pseudonomas stutzeri 

XL-2 giảm khi xuất hiện oxy với tốc độ lắc trong nuôi cấy vi khuẩn được đặt 90 

vòng/phút hoặc 150 vòng/phút [235]. Hoạt tính khử nitrat của các vi khuẩn khác như 

Pseudomonas stutzeri 1-6 và Acinetobacter sp. 2-2 cũng bị ức chế ở mức oxy là 10,68 

mg/L [236]. Nghiên cứu của chúng tôi đã cho thấy hai chủng vi khuẩn ST20 và ST26 

có khả năng loại bỏ nitrat trong cả môi trường thiếu oxy và có oxy, như vậy sẽ giúp 

chúng phù hợp ứng dụng trong nhiều loại mô hình xử lý khác nhau, đặc biệt sẽ không 

bị ảnh hưởng trong quá trình xử lý tại các đầm ao nuôi thủy sản, nơi bắt buộc phải có 

guồng quay cung cấp oxy cho động vật thủy sản. Bên cạnh đó, các chủng ST20 và 

ST26 không chỉ có thể sử dụng nitrat mà còn có thể sử dụng nitrit làm chất nhận điện 

tử, do đó chỉ cần xuất hiện nitrit trong môi trường là chúng có thể chuyển hóa nitrit 

thành các dạng hợp chất nitơ khác. Như vậy ST20 và ST26 đã được lựa chọn cho các 

nghiên cứu thí nghiệm hiếu khí tiếp theo để đánh giá khả năng chuyển hóa nitơ của 

chúng trong các điều kiện môi trường khác nhau.  

3.3.1.2. Xác định vị trí phân loại của vi khuẩn khử nitrat lựa chọn 

 Sự khác biệt về hình dạng khuẩn lạc và hình thái tế bào của hai chủng ST20 và 

ST26 được phát hiện bằng cách quan sát sự sinh trưởng của chúng trên môi trường 

thạch và dưới kính hiển vi điện tử quét (Hình 3.23). Các khuẩn lạc ST20 và ST26 

xuất hiện có màu vàng kem, nhưng ST20 có đường kính khoảng 2 mm trong khi các 

khuẩn lạc ST26 có đường kính lớn hơn khoảng 5 mm. Các tế bào vi khuẩn của cả hai 

chủng đều có dạng hình que, với tế bào ST26 có bề mặt mịn hơn tế bào ST20. 

 Phân tích các trình tự gen 16S rRNA của ST20, ST26 và so sánh với dữ liệu 

trên ngân hàng gen NCBI cho thấy hai chủng phân lập này có độ tương đồng cao với 

cả hai loài Bacillus anthracis và Bacillus cereus. Thật vậy, ST20 có sự tương đồng 

lần lượt là 98,39 và 98,18% với các chủng Bacillus anthracis ATCC 14578 và 

Bacillus cereus JCM 2152. Tỷ lệ phần trăm tương đồng của trình tự gen 16S rRNA 

của ST26 với hai chủng tham chiếu trên giảm nhẹ xuống còn 97,22 và 97,05%. Việc 

sử dụng trình tự gen 16S rRNA để xác định phân loại vi khuẩn từ lâu đã được các 

nhà khoa học áp dụng rộng rãi [237], tuy nhiên các nghiên cứu cho thấy trình tự 16S 

rRNA có khả năng phân biệt kém đối với một số chi và loài có quan hệ gần gũi như 
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Bacillus cereus, Bacillus anthracis, Bacillus globisporus và Bacillus psychrophilus 

[238]. Do đó, trong nghiên cứu này, ST20 và ST26 đã được định danh là Bacillus sp. 

ST20 và Bacillus sp. ST26 (Hình 3.24). Trình tự 16S rRNA của chúng có thể được 

truy cập trên cơ sở dữ liệu NCBI sử dụng mã số OL475391.1 đối với chủng ST20 và 

OL475392.1 đối với chủng ST26. 

 

Hình 3.23. Hình thái khuẩn lạc và tế bào vi khuẩn ST20 (a, b); ST26 (c, d) 

 

Hình 3.24. Cây phát chủng loại của vi khuẩn ST20 và ST26 

3.3.1.3. Ảnh hưởng của điều kiện môi trường đến khả năng loại nitrit của vi khuẩn 

Kết quả nghiên cứu ảnh hưởng của điều kiện môi trường đến khả năng loại bỏ 

nitrit của vi khuẩn ST20 và ST26 chỉ ra rằng hai chủng vi khuẩn này có thể thích ứng 

tốt với các điều kiện độ mặn và nhiệt độ thường được ghi nhận tại các vùng nuôi thủy 

sản nước lợ. Thật vậy, Hình 3.25 a cho thấy độ mặn ≤ 15‰ là điều kiện tối ưu cho 

hai chủng vi khuẩn khử nitrit này. Ở nồng độ NaCl 15‰, khi bổ sung riêng rẽ sinh 

khối vi khuẩn ST20 và ST26 vào môi trường nuôi, hàm lượng nitrit giảm từ 20 mgN/L 

xuống lần lượt 0,6 mgN/L và 0,9 mgN/L, tương ứng với hiệu suất loại bỏ nitrit là 97 

và 95,5% sau 72 giờ. Hiệu quả loại bỏ nitrit của chúng vẫn duy trì trên 75% khi nồng 

độ NaCl tăng lên đến 20‰. Nhưng khi độ mặn thử nghiệm ở mức 40‰ NaCl, thì 

nitrit chỉ giảm khoảng 37,6%.  
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Hình 3.25. Ảnh hưởng của nồng độ NaCl (a), nhiệt độ (b) và nguồn cacbon sử dụng 

(c) đến hiệu suất loại bỏ nitrit của ST20 và ST26. 

Số liệu được trình bày dưới dạng giá trị trung bình ± SD (n = 3). Ký hiệu “*” thể hiện cho sự khác 

biệt có ý nghĩa thống kê (p < 0.05) của các mẫu thử nghiệm so với đối chứng. 

Trong nghiên cứu ảnh hưởng của nhiệt độ, dữ liệu thể hiện ở Hình 3.25 b cho 

thấy, khả năng chuyển hóa nitrit của ST20 và ST26 ổn định ở nhiệt độ từ 30 - 35 oC 

với hiệu suất cao nhất tương ứng là 94,5% đối với ST20 và 93,3% đối với ST26 ở 35 

oC. Nhiệt độ tăng lên 40 oC đã ảnh hưởng đến hoạt tính khử của cả 2 chủng vi khuẩn 

này, trong đó ST20 bị ảnh hưởng nhiều hơn so với ST26, khả năng khử nitrit của 

chúng chỉ đạt lần lượt là 38,5 và 64,7%. Ở 4 oC và 20 oC nồng độ nitrit trong môi 

trường chứa ST20 và ST26 gần như không thay đổi so với đối chứng âm.  

Bên cạnh độ mặn và nhiệt độ, nguồn cacbon cũng đóng vai trò quan trọng 

trong sự phát triển và hoạt động của vi khuẩn khử nitrat. Nguồn cacbon sử dụng trong 

nghiên cứu này là glucose, natri axetat, lactose và saccharose. Số liệu trình bày trong 

Hình 3.25 c đã thể hiện ảnh hưởng của các nguồn cacbon khác nhau đến hoạt tính 

chuyển hóa nitơ của ST20 và ST26. Trong số các nguồn cacbon thử nghiệm, glucose 

được cho là nguồn cacbon thích hợp nhất cho sinh trưởng cũng như hoạt tính của 

ST20 và ST26, hiệu suất loại bỏ nitrit cao nhất của hai chủng vi khuẩn này đạt hơn 

93%. Ở các nguồn cacbon khác như actate, saccharose hay lactose mặc dù hiệu quả 
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loại bỏ nitrit thu được thấp hơn so với nguồn glucose, nhưng vẫn đạt hiệu suất trên 

72,5%. Đối với natri citrat, He et al. (2015) chứng minh rằng, chủng Pseudomonas 

putida Y9 có thể loại bỏ lượng nitơ tổng số cao hơn trong môi trường chứa nguồn 

cacbon này [239], tuy nhiên, natri citrat lại không có tác động tốt đến hai chủng vi 

khuẩn ST20 và ST26, hoạt tính chuyển hóa nitrit của chúng trong môi trường chứa 

natri citrat chỉ đạt dưới 20% sau 72 giờ nuôi cấy. Mặt khác, Peng et al. (2007) lại cho 

thấy tốc độ khử nitrat của hệ thống xử lý nước thải tăng từ 3,2 lên 9,6 hoặc 12 

mgN/(gVSS x h) khi thêm methanol, ethanol hoặc axetat trong môi trường [240]. 

Những kết quả này cho thấy khả năng khử nitrat khác nhau của từng chủng vi khuẩn 

phụ thuộc vào nguồn cacbon sử dụng trong môi trường nuôi. 

Trong nghiên cứu của chúng tôi, glucose được thêm vào môi trường như một 

nguồn cacbon bên ngoài để thay thế cho các hợp chất giàu dinh dưỡng như pepton, 

cao nấm men hoặc cao thịt nhằm mục đích kiểm tra xem vi khuẩn có thể sử dụng 

thành phần cacbon đơn giản để hỗ trợ sự sinh trưởng và hoạt tính chuyển hóa nitơ 

của chúng hay không. Từ đó, có thể tiết kiệm chi phí hơn khi cung cấp glucose thay 

vì các hợp chất có giá thành cao kể trên trong quá trình nhân nuôi sinh khối vi khuẩn 

quy mô lớn hay dùng trong hệ thống xử lý nước thải thực tế. Ngoài ra, sử dụng nguồn 

cacbon thay thế này cũng có thể làm hạn chế nguy cơ gây ô nhiễm hữu cơ thứ cấp 

khi vi khuẩn không thể sử dụng hết lượng dinh dưỡng được cung cấp bởi các hợp 

chất peptone, cao thịt hay cao nấm men kể trên. 

3.3.1.4. Đánh giá khả năng tạo màng sinh học của các chủng vi khuẩn nitrat hóa, 

khử nitrat 

Trong quá trình nitrat hóa, amoni được oxy hóa thành nitrit và cuối cùng thành 

nitrat bởi vi khuẩn oxy hóa amoni (AOB) và vi khuẩn oxy hóa nitrit (NOB). Tuy 

nhiên, sự tích tụ nitrit có thể xảy ra khi vi khuẩn oxy hóa nitrit không thể oxy hóa 

toàn bộ lượng nitrit hình thành [241]. Do đó, sự kết hợp giữa vi khuẩn nitrat hóa với 

vi khuẩn khử nitrat/nitrit có thể làm tăng hiệu quả xử lý các hợp chất nitơ ô nhiễm, 

ngăn ngừa sự gia tăng đột biến của hàm lượng NOx trong môi trường. Trong nghiên 

cứu này, kết quả nhận được từ Hình 3.26 cho thấy, hai chủng vi khuẩn khử nitrit 

Bacillus sp. ST20, Bacillus sp. ST26 không có hiện tượng đối kháng sinh trưởng với 

các chủng vi khuẩn oxi hóa amoni (PD58, PD60) và vi khuẩn oxy hóa nitrit (2NM, 

5NM). Do vậy, chúng có thể tồn tại chung trong cùng một môi trường để thực hiện 

đồng thời quá trình xử lý amoni và nitrit.  

Mặt khác, dữ liệu tại Bảng 3.6 chỉ ra sáu chủng vi khuẩn lựa chọn có khả năng 

tạo màng sinh học thể hiện thông qua sự tăng của giá trị OD570 theo thời gian và đạt 

cao nhất sau 4 ngày nuôi cấy. Màng sinh học của vi khuẩn là sự hình thành lớp 
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polymer ngoại bào, có tác dụng bảo vệ chúng khỏi những tác động tiêu cực của điều 

kiện ngoại cảnh [242, 243]. Ngoài ra, sự hình thành màng sinh học là cơ sở để vi 

khuẩn dễ dàng bám dính vào bề mặt chất mang [244]. 

 

Hình 3.26. Khả năng đối kháng với nhau của vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat 

Bảng 3.6. Khả năng tạo màng sinh học của các chủng vi khuẩn 

 Chủng 
OD570 

Ngày 1 Ngày 2 Ngày 3 Ngày 4 

Vi khuẩn oxy 

hóa amoni 

PD 58 0,12 ± 0,03 0,15 ± 0,01 0,32 ± 0,05 0,41 ± 0,01 

PD 60 0,09 ± 0,03 0,18 ± 0,05 0,23 ± 0,01 0,30 ± 0,09 

Vi khuẩn oxy 

hóa nitrit 

2NM 0,07 ± 0,04 0,10 ± 0,02 0,19 ± 0,01 0,25 ± 0,02 

5NM 0,14 ± 0,01 0,14 ± 0,02 0,16 ± 0,03 0,29 ± 0,04 

Vi khuẩn 

khử nitrit 

ST20 0,58 ± 0,06 0,49 ± 0,01 0,54 ± 0,08 0,89 ± 0,16 

ST26 0,27 ± 0,02 0,29 ± 0,08 0,36 ± 0,07 0,33 ± 0,13 

Các nghiên cứu đã chứng minh hiệu quả tuyệt vời của việc sử dụng vi khuẩn 

cố định so với vi khuẩn dạng tự do trong xử lý nước ô nhiễm [245, 246]. Zhao et al. 

(2020) đã chứng minh rằng việc sử dụng vi khuẩn nitrat hóa - khử nitrat hiếu khí 

Klebsiella sp. KSND cố định trên chất mang chitosan làm tăng hiệu quả loại bỏ nitơ 

lên 90,1%, trong khi hiệu quả của vi khuẩn dạng tự do chỉ đạt 87,7% [247]. Hơn nữa, 

trong nghiên cứu của Hill et al. (2008) quá trình cố định đồng thời vi khuẩn nitrat hóa 

và khử nitrat trên chất mang canxi alginate đã đạt được hiệu quả loại bỏ nitơ cao hơn 

nhiều so với việc cố định riêng vi khuẩn nitrat hóa [76]. Vì vậy, trong các thí nghiệm 

tiếp hiệu quả chuyển hóa đồng thời amoni, nitrit khi kết hợp vi khuẩn nitrat hóa 

(PD58, PD60, 2NM và 5NM) với vi khuẩn khử nitrat (ST20 và ST26) sẽ kiểm tra để 

đánh giá tiềm năng ứng dụng của chúng trong xử lý ô nhiễm nitơ vô cơ tại vùng nuôi 

thủy sản. 
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3.3.2. Tối ưu điều kiện tích hợp vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên EC_Alg_N 

Nhóm vi khuẩn nitrat hóa (gồm chủng Nitrosomonas sp. PD58, Nitrosomonas 

sp.PD60 và Nitrobacter sp. 2NM, Nitrobacter sp. 5NM) và nhóm vi khuẩn khử 

nitrat/nitrit (gồm chủng Bacillus sp. ST20, Bacillus sp. ST26) có khả năng tạo màng 

tốt và không đối kháng lẫn nhau nên chúng được lựa chọn để tích hợp trên ba loại vật 

liệu chất mang khác nhau gồm: EC nguyên bản (EC), EC được phủ thêm lớp polyme 

alginate (EC_Alg) và EC cải tiến được phủ thêm lớp polyme alginate có chứa thành 

phần dưỡng chất dưới dạng nano (EC_Alg_N). Nghiên cứu trước đó đã xác định nhiệt 

độ 35 oC là phù hợp cho sự sinh trưởng của các chủng vi khuẩn, do vậy nhiệt độ này 

được sử dụng khi tích hợp vi khuẩn lên chất mang. Trong thí nghiệm này, sinh khối 

nhóm vi khuẩn nitrat hóa và vi khuẩn khử nitrat (tỷ lệ 2:1 v/v) ở các mật độ 104, 105 

và 106 CFU/mL được sử dụng để tích hợp trên ba loại chất mang gồm EC, EC_Alg 

và EC_Alg_N theo thời gian.  

Kết quả thể hiện tại Bảng 3.7 cho thấy khi dịch sinh khối vi khuẩn ban đầu với 

mật độ 105 và 106 CFU/mL được sử dụng, thời gian 2 ngày là thích hợp để các nhóm 

vi khuẩn này tạo màng sinh học và tích hợp trên chất mang, đạt mật độ 107 CFU/g 

EC đối với cả ba loại chất mang. Kéo dài thời gian tích hợp lên 4 ngày không làm 

thay đổi đáng kể mật độ vi khuẩn trên chất mang. Do vậy, mật độ vi khuẩn 105 

CFU/mL trong dịch sinh khối ban đầu và thời gian tích hợp 2 ngày là các điều kiện 

được lựa chọn để tạo ra vật liệu tích hợp vi khuẩn chuyển hóa nitơ trong các thí 

nghiệm tiếp theo của nghiên cứu này.  

Trong điều kiện lựa chọn trên, kết quả chỉ ra từ Bảng 3.7 chỉ ra chất mang 

EC_Alg_N có mật độ vi khuẩn tích hợp trên vật liệu cao nhất, đạt (69 ± 1) × 107, (57 

± 3) × 107 và (430 ± 30) × 107 CFU/g, lần lượt tương ứng với nhóm vi khuẩn oxy hóa 

amoni, oxy hóa nitrit và khử nitrat. Ở vật liệu EC_Alg và EC làm mật độ vi khuẩn 

oxi hóa amoni giảm đáng kể xuống còn (3,3 ± 0,3) × 107 CFU/g và (5,6 ± 0,6) × 107. 

Trong ba loại vật liệu sử dụng, chất mang EC nguyên bản có khả năng tích hợp vi 

khuẩn oxy nitrit và vi khuẩn khử nitrat kém nhất. Mật độ của hai nhóm vi khuẩn này 

trên EC nguyên bản chỉ đạt lần lượt là (3,2 ± 0.5) × 107 và (19 ± 9) × 107 CFU/g.  

Kariminiaae-Hamedaani et al. (2003) cũng sử dụng vật liệu gốm ceramic để 

cố định các nhóm vi khuẩn xử lý ô nhiễm COD, với mật độ tế bào tích hợp chất mang 

đạt đến 2,9 × 109 CFU/g cao hơn so với trên EC_Alg_N [248]. Tuy nhiên, trong 

nghiên cứu của Kariminiaae-Hamedaani et al. (2003), tác giả đã áp dụng lực hút chân 

không trong quá trình tích hợp vi khuẩn lên gốm ceramic, nó đóng vai trò “thúc đẩy” 

sự di chuyển của các tế bào vi khuẩn vào các vị trí lỗ trống trên vật liệu, đây là một 

phương pháp hiệu quả giúp tăng hiệu suất tích hợp. Nhưng, việc sử dụng phương 
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pháp này trong các mô hình sản xuất lớn hơn ngoài thực tế sẽ gặp trở ngại do đòi hỏi 

chi phí đầu tư về máy móc cao hơn. Vì vậy, trong nghiên cứu của chúng tôi, dựa trên 

đặc tính tạo màng sinh học tự nhiên của vi khuẩn khi tiếp xúc với bề mặt giá thể, tế 

bào vi khuẩn sẽ được “bắt giữ” trong các lớp màng polysaccharides và tích hợp trên 

chất mang EC_Alg_N. Vật liệu EC nguyên bản tuy có cấu trúc rỗng xốp nhưng vẫn 

còn hạn chế về “không gian cư trú” cho tế bào vi khuẩn [249]. Do đó, khi chuỗi mạch 

dài của polymer alginate được dùng để bao bọc lên vật liệu EC để tạo thành vật liệu 

EC_Alg và EC_Alg_N có thể đã làm tăng thêm diện tích bề mặt chúng so với EC.  

Bảng 3.7. Ảnh hưởng của mật độ vi khuẩn ban đầu và loại vật liệu đến hiệu quả tích 

hợp vi khuẩn trên chất mang. 

Dịch sinh 

khối VK 

ban đầu 

Thời gian 

tích hợp 
Loại vật liệu 

Mật độ vi khuẩn trên vật liệu sau tích hợp 

(x 10⁷ CFU/g EC) 

Vi khuẩn 

AOB 

Vi khuẩn 

NOB 

Vi khuẩn khử 

nitrat 

104 CFU/mL 

Ngày 2 

EC 1,2 ± 0,2 1,4 ± 0,7 5,5 ± 3,9 

EC_Alg 1,5 ± 0,9 4,3 ± 0,9 87 ± 24 

EC_Alg_N 1,3 ± 0,4 18,1 ± 2,6 93 ± 3,3 

Ngày 4 

EC 2,6 ± 0,3 5,8 ± 3 11 ± 5,0 

EC_Alg 2,8 ± 0,4 23,2 ± 9,5 162,8 ± 1,2 

EC_Alg_N 3,3 ± 0,5 39 ± 4,0 294 ± 28 

105 CFU/mL 

Ngày 2 

EC 5.6 ± 0.6 3.2 ± 0.5 19 ± 9 

EC_Alg 3.3 ± 0.3*a 45 ± 2*a 210 ± 60*a 

EC_Alg_N 69 ± 1*b 57 ± 3*b 430 ± 30*b 

Ngày 4 

EC 6,1 ± 1,1 2,8 ± 1 35 ± 12 

EC_Alg 4,0 ± 0,5 20 ± 1 230 ± 32 

EC_Alg_N 58 ± 13 46 ± 6,5 419 ± 28 

106 CFU/mL 

Ngày 2 

EC 4,3 ± 0,27 5 ± 0,6 26 ± 9 

EC_Alg 4,9 ± 3,1a 39 ± 12 183 ± 10 

EC_Alg_N 34 ± 8 63 ± 19 425 ± 83 

Ngày 4 

EC 2,1 ± 0,3 3,9 ± 0,7 22 ± 3,5 

EC_Alg 5,8 ± 2,2 38 ± 0,8 149 ± 53 

EC_Alg_N 15 ± 9,2 50 ± 7,4 402 ± 74 

Số liệu được biểu diễn dưới dạng trung bình ± SD (n=3). Trong cùng một hàng, ký hiệu ‘*’ thể hiện sự khác 

biệt có ý nghĩa thống kê (p < 0,05) giữa mật độ vi khuẩn tích hợp trên cùng 1 loại vật liệu theo thời gian.  Đối 

với hai vật liệu EC_Alg và EC_Alg_N, số liệu được ký hiệu bởi các chữ cái khác nhau cũng thể hiện (p < 0.05) 

giữa mẫu.  
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Hình 3.27. Ảnh FESEM của tế bào vi khuẩn chuyển hóa nitơ khi tích hợp trên vật 

liệu EC (a), EC_Alg (b) và EC_Alg_N (c). Mũi tên màu xanh và đỏ lần lượt biểu thị 

vị trí của tế bào vi khuẩn và thành phần dưỡng chất dưới dạng nano trên vật liệu. 

Bên cạnh đó, Purwasena et al. (2019) cũng đã chỉ ra rằng việc bổ sung các 

nguồn cacbon, nitơ và phốt pho sẽ giúp kích thích tăng sự sinh trưởng của vi khuẩn 

[250]. Các tác giả đề xuất môi trường có thành phần gồm 4,6% mật đường, 0,48% 

diammonium phosphate và 0,5% NPK (đại diện cho hỗn hợp các nguồn nitơ, phốt 

pho và kali) là tối ưu cho sự hình thành màng sinh học của vi khuẩn. Salgar-Chaparro 

et al. (2020) trước đây đã báo cáo hiện tượng tăng cường độ bền và độ dày của màng 

sinh học vi khuẩn trên bề mặt thép cacbon khi sử dụng môi trường chứa các thành 

phần dưỡng chất thiết yếu như phốt pho và nitơ [251]. Một nghiên cứu khác bởi 

Zheng et al. (2017) cũng báo cáo rằng việc bổ sung các nguyên tố vi lượng Fe, Mn 

và B ở nồng độ lần lượt là 0,12 mg/L, 0,1 mg/L và 0,064 mg/L sẽ làm tăng tốc độ 

loại bỏ amoni và sinh polysaccharides ngoại bào – một thành phần chính của màng 

sinh học, của vi khuẩn nitrat hóa dị dưỡng, Acinetobacter harbinensis HITLi7T [252].  

Do vậy, sự đa dạng của thành phần dưỡng chất, quan trọng nhất là sự hiện diện 

của các hợp chất C, N, P, K và cùng các nguyên tố vi lượng trong giá thể EC_Alg_N 

được tạo thành ở nghiên cứu của chúng tôi có thể đã tạo ra môi trường thích hợp cho 

sự hình thành màng sinh học của vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat. Giả thuyết này 

được minh chứng thông qua kết quả kiểm tra mật độ nhóm vi khuẩn chuyển hóa nitơ 

trên giá thể EC_Alg_N cao hơn nhiều so với giá thể EC nguyên bản và EC_Alg chỉ 
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phủ thêm lớp polymer alginate. Hình ảnh tế bào nhóm vi khuẩn chuyển hóa nitơ khi 

được tích hợp trên ba loại giá thể có thể được quan sát thông qua ảnh chụp dưới kính 

hiển vi điện tử SEM trong Hình 3.27. 

3.3.3. Đánh giá khả năng xử lý amoni, nitrit của EC_Alg_N tích hợp vi khuẩn 

3.3.3.1. Ảnh hưởng của nồng độ amoni, nitrit ban đầu đến hiệu suất xử lý của vật 

liệu EC_Alg_N tích hợp vi khuẩn 

Bên cạnh việc kiểm tra mật độ vi khuẩn tích hợp trên các loại vật liệu EC đã 

chế tạo, hoạt tính chuyển hóa nitơ chúng cũng được xác định và thể hiện trên Hình 

3.28. Trong đó, đối với các bình thí nghiệm có bổ sung nồng độ nitơ (bao gồm amoni 

và nitrit với tỷ lệ 1:1) ở mức thấp 10 mg-N/L, không có sự khác biệt đáng kể về hoạt 

tính loại bỏ nitơ giữa vi khuẩn tự do và cố định. Hàm lượng amoni và nitrit còn lại 

trong môi trường sau 24 giờ thí nghiệm lần lượt nằm trong khoảng 1,23 - 1,34 và 0,09 

- 0,56 mg-N/L (Hình 3.28 a). Tuy nhiên, khi hàm lượng nitơ bổ sung ban đầu tăng 

lên 60 mg-N/L, hiệu suất chuyển hóa của vi khuẩn tự do giảm nhanh xuống dưới 14% 

tương ứng với dư lượng nitơ còn lại trong môi trường trên 50 mg-N/L (Hình 3.28 d). 

Ở nồng độ nitơ bổ sung ban đầu 30 mg-N/L, hiệu suất chuyển hóa nitơ khá giống 

nhau giữa ba loại chất mang. Hàm lượng amoni còn lại lần lượt là 2,73 ± 0,12; 3,40 

± 0,29 và 3,81 ± 0,38 mg-N/L trong môi trường chứa vi khuẩn cố định trên chất mang 

EC_Alg_N, EC_Alg và EC (Hình 3.28 b). Tuy nhiên, EC_Alg_N có hiệu suất loại 

bỏ nitơ cao hơn so với chất mang EC và EC_Alg, nếu hàm lượng nitơ đầu vào tăng 

lên 40 và 60 mg-N/L (Hình 41 c, d). Hiệu suất loại bỏ nitơ của EC_Alg_N đạt tới 

91,62 ± 0,67%, trong khi đó EC_Alg và EC chỉ chuyển hóa được lần lượt 86,40 ± 

0,21 và 79,87 ± 0,30% khi bổ sung nồng độ nitơ ban đầu là 60 mg-N/L. Yan et al. 

(2019) trước đây đã báo cáo hiệu suất loại bỏ nitơ là 67,3% của vi khuẩn được bao 

bọc trong vật liệu tổng hợp từ hỗn hợp polymer polyvinyl và alginate [253], thấp hơn 

so với hiệu suất đạt được bởi vi khuẩn tích hợp trên EC_Alg_N. Hơn nữa, trong 

nghiên cứu của chúng tôi nồng độ nitrit còn lại trong môi trường sau xử lý ở mức 

thấp dưới 0,36 mg-N/L đối với cả ba chất mang. Trong quá trình chuyển các hợp chất 

nitơ vô cơ bằng con đường sinh học, việc loại bỏ nitrit có thể được thực hiện đồng 

thời bởi vi khuẩn oxy hóa nitrit và vi khuẩn khử nitrat. Do đó, khi đồng tích hợp hai 

nhóm vi khuẩn này trên chất mang EC sẽ giúp ổn định hiệu suất xử lý nitrit cho dù 

nồng độ nitơ bổ sung ban đầu trong môi trường tăng lên. Đặc biệt việc sử dụng vi 

khuẩn khử nitrat hiếu khí Bacillus sp. ST20 và ST226 trong nghiên cứu này đã đơn 

giản hóa quy trình xử lý, cho phép loại bỏ đồng thời amoni và nitrit trong điều kiện 

hiếu khí.  
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Hình 3.28. Khả năng chuyển hóa nitơ sau 24 giờ của vi khuẩn tích hợp trên vật liệu 

khi bổ sung các nồng độ nitơ ban đầu khác nhau: 10 mg-N/L (a), 30 mg-N/L (b), 40 

mg-N/L (c), and 60 mg-N/L (d).  

Số liệu được trình bày dưới dạng giá trị trung bình ± SD (n = 3). Số liệu được ký hiệu với các chữ cái in hoa 

(trên cột biểu thị nồng độ amoni) và in thường (trên cột biểu thị nồng độ nitrit) khác nhau thể hiện sự khác biệt 

có ý nghĩa thống kê (p < 0.05) của các mẫu thử nghiệm.  

Nhiều nghiên cứu cho thấy vi khuẩn nitrat hóa là nhóm vi khuẩn tự dưỡng và 

sự sinh trưởng của chúng khá nhạy cảm với các tác động của môi trường. Hoạt tính 

chuyển hóa nitơ của vi khuẩn dễ bị ảnh hưởng bởi sự thay đổi của điều kiện môi 

trường như nồng độ oxy hòa tan, pH, nhiệt độ, nồng độ amoni và nitrit [254, 255]. 

Trong nghiên cứu của Pasmionka et al. (2021) hàm lượng amoni ở mức khoảng 60 

mg/L có thể ức chế quá trình nitrat hóa cho dù sinh khối của vi khuẩn đã được bổ 

sung thêm trong hệ xử lý [256]. Do vậy, đối với nghiên cứu của chúng tôi, khi amoni 

và nitrit được bổ sung đồng thời vào môi trường (tỷ lệ 1:1) để đạt nồng độ 60 mg-

N/L có thể là nguyên nhân gây ức chế làm giảm hiệu suất loại bỏ nitơ của vi khuẩn ở 

dạng tự do. Ngược lại, vi khuẩn khi được tích hợp trên chất mang lại cho hoạt tính 

nitrat hóa và khử nitrat ổn định tốt hơn so với vi khuẩn tự do. Kết quả tương tự khẳng 
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định hiệu quả xử lý ô nhiễm nitơ của vi khuẩn cố định cao hơn so với vi khuẩn lơ 

lửng cũng được báo cáo trong nghiên cứu trước đây của Zhao et al. (2020) [247].  

Như vậy, các kết quả trình bày ở trên đã cho thấy lợi ích của việc sử dụng vi 

khuẩn tích hợp trên chất mang trong xử lý nước ô nhiễm các hợp chất nitơ vô cơ. Hơn 

nữa, việc bổ sung dưỡng chất thiết yếu trên chất mang EC_Alg_N đã nâng cao mật 

độ vi khuẩn được tích hợp trên vật liệu từ đó giúp tăng hoạt tính chuyển hóa nitơ. Do 

đó, các chất mang này có tiềm năng ứng dụng trong việc giảm thiểu sự gia tăng của 

các thành phần nitơ vô cơ độc hại như amoni và nitrit trong hệ thống nuôi thủy sản. 

Ngoài ra, nghiên cứu này cũng lần đầu tiên báo cáo tác động của dưỡng chất nano có 

chứa thành phần C, N, P và K đến việc tăng cường hoạt tính loại bỏ nitơ của vi khuẩn 

nitrat hóa và vi khuẩn khử nitrat với nồng độ nitơ bổ sung ban đầu là 60 mg-N/L. Tuy 

nhiên, các nghiên cứu sâu hơn có thể được thực hiện đề tối ưu hóa nồng độ của dung 

dịch alginate và dưỡng chất nano được sử dụng trong quy trình chế tạo EC_Alg_N 

để đạt được hiệu quả loại bỏ nitơ cao hơn 

3.3.3.2. Đánh giá khả năng tái sử dụng của vật liệu EC_Alg_N đã tích hợp vi khuẩn 

chuyển hóa nitơ 

Khả năng tái sử dụng của vật liệu EC_Alg_N đã tích hợp vi khuẩn chuyển hóa 

nitơ là một trong những mối quan tâm lớn của chúng tôi khi nói đến việc tạo ra một 

sản phẩm xử lý ô nhiễm thân thiện với môi trường.  

Một số nghiên cứu trước đây đã chứng minh khả năng tích hợp vi khuẩn trên 

các vật liệu từ tính như hạt nano oxit sắt, các hạt nano có từ tính sau quá trình xử lý 

ô nhiễm có thể được phân tách và thu hồi từ môi trường bằng cách sử dụng lực hút 

của các khối nam châm ở quy mô nhỏ hay của máy phát điện từ trường ở mô hình xử 

lý lớn hơn [257, 258, 259]. Tuy nhiên, việc ứng dụng này vẫn còn hạn chế do khó 

khăn trong việc áp dụng máy tạo từ trường trong nhà máy xử lý nước thải ngoài thực 

tế [260], hơn nữa ở các trang trại nuôi thủy sản, chi phí cần thiết để thiết lập hệ thống 

này có thể đặt ra trở ngại lớn cho người nông dân. Vì vậy, việc lợi dụng đặc tính nổi 

của chất mang EC_Alg_N được chế tạo trong nghiên cứu của chúng tôi là một câu 

trả lời đơn giản nhưng hiệu quả để giải quyết vấn đề này. Thật vậy, chất mang 

EC_Alg_N tích hợp vi khuẩn có thể dễ dàng được tách ra khỏi môi trường xử lý bằng 

cách lọc hoặc sử dụng vợt lưới và di chuyển đến vị trí bị ô nhiễm cần xử lý tiếp theo.  

Trong thí nghiệm này, môi trường được bổ sung nồng độ nitơ thấp là 10 mg-

N/L. Do đó, không có sự khác biệt đáng kể về hiệu quả loại bỏ nitơ giữa ba loại vật 

liệu EC, EC_Alg và EC_Alg_N trong vài chu kỳ đầu tiên. Nhưng khi thí nghiệm được 

tiếp tục kéo dài, vi khuẩn đã tích hợp có thể dần dần bị tách ra khỏi vật liệu EC và 

EC_Alg do có cấu tạo chưa phù hợp, dẫn đến làm giảm hiệu quả loại bỏ nitơ của hai 
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loại vật liệu này, nhưng EC_Alg_N là nơi cư trú phù hợp nên lớp vi khuẩn ngoài bong 

ra thì lớp tiếp theo lại sinh trưởng và bám dính trên vật liệu. Vì vậy, đây có thể là lý 

do để cải thiện khả năng tái sử dụng của vật liệu EC_Alg_N so với hai vật liệu còn 

lại. Kết quả đã được minh chứng tại Hình 3.29, vật liệu EC_Alg_N tích hợp vi khuẩn 

có thể duy trì hiệu suất loại bỏ nitơ ở mức 83,95 ± 0,15% ngay cả sau 6 chu kỳ xử lý 

(mỗi chu kỳ kéo dài 24 giờ). Trong khi đó, hiệu suất xử lý của chất mang EC và 

EC_Alg giảm xuống còn 61,38 ± 0,12 và 75,59 ± 1,35% tại chu kỳ 6. 

 

Hình 3.29. Khả năng chuyển hóa nitơ của vi khuẩn tích hợp trên vật liệu trong sáu 

chu kỳ lặp lại.  

Số liệu được trình bày dưới dạng giá trị trung bình ± SD (n = 3).  

Tóm lại, thông qua nghiên cứu này chúng tôi đã chế tạo được chất mang EC 

có tính chất nổi và xốp thích hợp cho việc tích hợp vi khuẩn nitrat hóa và vi khuẩn 

khử nitrat nhằm mục đích xử lý ô nhiễm nitơ trong nước nuôi thủy sản. Kết quả thí 

nghiệm đã chứng minh hiệu quả loại bỏ nitơ (bao gồm amoni và nitrit) của vi khuẩn 

tích hợp trên chất mang EC cao hơn so với vi khuẩn tự do. Đặc biệt, nghiên cứu cho 

thấy alginate và các chất thành phần C, N, P, K là hai yếu tố quan trọng góp phần làm 

tăng mật độ vi khuẩn và khả năng chuyển hóa nitơ của vi khuẩn khi tích hợp trên 

EC_Alg_N. Vật liệu EC_Alg_N đạt hiệu suất loại bỏ nitơ cao nhất là 91,62 ± 0,67% 

với nồng độ nitơ bổ sung ban đầu là 60 mg-N/L. Hơn nữa, chất mang EC_Alg_N tích 

hợp vi khuẩn có khả năng tái sử dụng tốt, duy trì hiệu suất chuyển hóa nitơ ở mức 

83,95 ± 0,15% sau 6 chu kỳ xử lý. Do đó, vật liệu EC_Alg_N tích hợp vi khuẩn nitrat 

hóa và vi khuẩn khử nitrat có thể là sản phẩm tiềm năng để ứng dụng trong xử lý 

nước ô nhiễm hợp chất nitơ vô cơ trong hệ thống nuôi thủy sản. 

3.3.3.3. Đánh giá hoạt tính loại bỏ amoni và nitrite của vật liệu EC_Alg_N tích hợp 

vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên mô hình 50 lít 

Kết quả nghiên cứu trước đây của chúng tôi cho thấy việc tích hợp đồng thời 

các nhóm vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat trên chất mang EC_Alg_N đem lại hiệu 
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quả xử lý amoni và nitrit đạt trên 90%, cao hơn so với vi khuẩn dạng tự do, với tổng 

hàm lượng nitơ bổ sung ban đầu là 60 mgN/L. Do vậy, vật liệu tích hợp này được 

chúng tôi tiếp tục thử nghiệm đánh giá độ ổn định của hoạt tính chuyển hóa nitơ trên 

mô hình xử lý thể tích 50 lít.  

Hình ảnh hiện vi điện tử SEM cho thấy sự xuất hiện của các tế bào vi khuẩn 

chuyển hóa nitơ sau khi được tích hợp trên bề mặt chất mang EC_Alg_N (Hình 3.30). 

Mật độ từng nhóm vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat được xác định bằng cách cấy trải 

trên từng loại môi trường đặc trưng cho mỗi nhóm vi khuẩn. Trong đó, số lượng vi 

khuẩn đạt xấp xỉ 107 CFU/g EC_Alg_N đối với nhóm vi khuẩn nitrat hóa và 15x108 

CFU/g EC_Alg_N đối với vi khuẩn khử nitrat.  

     

Hình 3.30. Ảnh chụp kính hiển vi điện tử SEM bề mặt chất mang EC_Alg_N không 

có vi khuẩn (a), tế bào vi khuẩn khi tích hợp trên chất mang EC (b, c). Mũi tên màu 

xanh hướng đến tế bào vi khuẩn.  

Để mô phỏng điều kiện môi trường nuôi thủy sản thực tế, các chất mang tích 

hợp vi khuẩn được thêm với tỷ lệ 1% w/v vào hệ xử lý chứa 50 lít mẫu nước thu thập 

tại hồ nuôi tôm ở giai đoạn 45 ngày sau khi thả giống. Hàm lượng amoni, nitrit của 

mẫu nước ban đầu được kiểm tra và bổ sung thêm sao cho tổng nồng độ nitơ ([N]= 

[N-NH4
+] + [N-NO2

-]) trong hệ đạt lần lượt 40, 100 và 200 mgN/L tương ứng với 3 

giai đoạn thử nghiệm của hệ xử lý.  

Kết quả từ Hình 41 cho thấy vật liệu EC_Alg_N có khả năng chuyển hóa nitơ 

tốt, loại bỏ trên 96% hàm lượng nitơ bổ sung ban đầu ở cả ba giai đoạn thử nghiệm. 

Đặc biệt ở giai đoạn III, hiệu quả loại bỏ amoni và nitrit lần lượt đạt đến 97,8 và 

98,5% ngay sau ba ngày vận hành đầu tiên. Hơn nữa, không có sự hình thành của hợp 

chất nitrat trong thời gian thử nghiệm. Tại ngày thứ 21, hàm lượng amoni và nitrit 

còn lại trong hệ chỉ ở mức 1,44 mgN-NH4/L và 1,20 mgN-NO2/L. Ngược lại, hệ xử 

lý bổ sung dung dịch vi khuẩn tự do (với mật độ tương đương) có hiệu suất loại bỏ 

thấp hơn nhiều so với vi khuẩn tích hợp trên chất mang EC_Alg_N, chỉ 34,5% hàm 

lượng nitơ được chuyển hóa trong giai đoạn I. Tại ngày thứ 7 của mỗi giai đoạn II và 

III, nồng độ amoni và nitrit còn lại chiếm hơn 80% lượng bổ sung ban đầu (Hình 

3.31). 
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Hình 3.31. So sánh khả năng xử lý amoni, nitrit trong mô hình 50 lít của vi khuẩn 

chuyển hóa nitơ dạng tự do (đường nét liền) và vi khuẩn tích hợp vật liệu EC_Alg_N 

(đường nét đứt) (tỷ lệ bổ sung 1% w/v), [N]= [N-NH4
+] + [N-NO2

-]. 

Trong nghiên cứu này, cấu trúc lỗ rỗng của EC đã giúp tăng cường khả năng 

bám dính của vi khuẩn trên vật liệu, đồng thời tính chất nổi của EC sẽ làm tăng sự 

tương tác của vi khuẩn với oxy không khí, khiến cho quá trình oxy hóa amoni, nitrit 

được diễn ra thuận lợi. Đối với nhóm vi khuẩn khử nitrat, tế bào vi khuẩn có thể phân 

bố vào các vùng có độ sâu khác nhau trong cấu trúc của EC tùy thuộc vào nhu cầu về 

nồng độ oxy cần thiết cho sự phát triển của chúng. Bên cạnh đó, lớp alginate có chứa 

thành phần N, P, C và K phủ lên chất mang EC có thể đóng vai trò vừa là nguồn cung 

cấp dưỡng chất đồng thời là thành phần giữ nước, tạo ra môi trường ẩm thích hợp cho 

sự tồn tại của tế bào vi khuẩn trong thời gian bảo quản trước khi sử dụng. Trong 

nghiên cứu của Liu et al. (2020), màng sinh học do vi khuẩn nitrat hóa/khử nitrat hình 

thành cũng đã được áp dụng trong hệ thống xử lý MBBR (Moving Bed Biofilm 

Reactor), đạt hiệu suất loại bỏ amoni và nitơ tổng số lần lượt là 88,6 và 76,6% [261]. 

Tuy nhiên, nước thải tổng hợp được đưa vào MBBR có nồng độ amoni dưới 40 

mgN/L, thấp hơn so với ngưỡng thử nghiệm trong nghiên cứu hiện tại của chúng tôi. 

Mặt khác, trong quá trình xử lý bởi EC_Alg_N không phát hiện được sự hình thành 

của hợp chất nitrat, điều này cho thấy hai nhóm vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat đã 

kết hợp tốt để loại bỏ hoàn toàn các dạng hợp chất nitơ vô cơ khỏi môi trường nước. 

Do đó, hiệu suất loại bỏ nitơ cao thu được trên 96% trong nghiên cứu này là bằng 

chứng chứng minh khả năng ứng dụng vật liệu EC_Alg_N tích hợp vi khuẩn 

nitrat/khử nitrat trong việc xử lý nước nuôi thủy sản bị ô nhiễm nitơ ngoài thực tế. 
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3.4. Thử nghiệm đồng tích hợp vi khuẩn khử nitrit trên vật liệu TiO2-Ag/EC 

Trong nuôi thủy sản, như đã nói ở trên hàm lượng các hợp chất ni tơ vô cơ 

luôn là ẩn số gây ô nhiễm môi trường nuôi, trong đó có nitrit. Nồng độ nitrit cao 

thường do sự oxy hóa amoni và khử nitrat diễn ra chưa hoàn toàn. Nồng độ nitrit tăng 

vượt ngưỡng không những có thể làm giảm khả năng vận chuyển oxy trong máu, phá 

vỡ hệ thống nội tiết [262] mà còn kích thích sự phát triển của các nhóm vi khuẩn 

gây bệnh, đặc biệt là vi khuẩn thuộc chi Vibrio  [7]. Nhiều nghiên cứu cho thấy các 

loài tôm như L. vannamei, P. monodon, M. rosenbergii và Artemia franciscana khi 

bị lây nhiễm Vibrio spp. sẽ gây ra bệnh hoại tử gan tụy cấp (AHPND) dẫn đến hiện 

tượng tôm chết hàng loạt trong vòng 30-35 ngày kể từ khi thả giống [17]. Do đó, để 

tạo môi trường an toàn cho vật nuôi, các biện pháp xử lý ô nhiễm nitơ vô cơ và ức 

chế tác nhân gây bệnh cần được kết hợp đồng thời. 

Vật liệu bán dẫn như TiO2 được biết đến rộng rãi với hoạt tính kháng 

khuẩn phổ rộng và khả năng quang phân hủy nhiều hợp chất ô nhiễm khác 

nhau. Cơ chế kháng khuẩn chính của TiO2 liên quan đến sự hình thành của các 

gốc oxy hóa tự do (ROS) khi chất xúc tác quang này được kích thích bởi bởi 

bước sóng UV (≤400 nm), từ đó gây ra stress oxy hóa cho tế bào vi khuẩn 

[263]. TiO2 thường được biến tính với Ag để “giảm” năng lượng vùng cấm của 

vật liệu tổng hợp tạo thành, khiến chúng dễ dàng kích thích quang bằng ánh 

sáng khả kiến và tăng hiệu suất diệt khuẩn cũng như hoạt tính quang phân hủy 

[54]. Tuy nhiên, một số nghiên cứu cho thấy quá trình loại bỏ nitrit bằng chất 

xúc tác quang có thể tạo thành sản phẩm khí N2 hoặc hợp chất ô nhiễm NH4
+ 

[72], như được trình bày trong phản ứng (1) và (2): 

NO2
- + 8H+ 6e- → NH4

+ + 2H2O   (1) 

2NO2
- + 8H+ + 6e- → N2 + 4H2O   (2) 

HNO2 + H2O ⇄ H+ + NO2
-    (3) 

Theo đó, để tạo ra một phân tử N2, cần có sự hiện diện của hai “gốc N” 

trên bề mặt chất xúc tác quang, điều này làm cho tỷ lệ bao phủ bề mặt của các 

“gốc N” so với các “gốc khử” trở thành một trong những yếu tố quan trọng 

kiểm soát hiệu suất quang xúc tác. Tugaoen et al. (2017) cho rằng tỷ lệ này phụ 

thuộc phần lớn vào pH của môi trường phản ứng [63]. TiO2-Ag có điểm đẳng 

điện (pHpzc) xấp xỉ 6,6. Do đó, khi pH môi trường có giá trị nhỏ hơn pHpzc sẽ 

gây ra sự proton hóa và tạo nên sự tích điện dương trên bề mặt chất xúc tác 

quang [56]. Mặt khác, nitrit có giá trị pKa là 3,3, cho thấy dung dịch có pH < 

pKa sẽ khiến phản ứng số (3) đi theo chiều tạo thành HNO2 thay vì NO2
-
 [59]. 

Mặc dù phân tử trung tính, HNO2, có thể được hấp phụ trên bề mặt chất bán 
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dẫn, nhưng sự tương tác sẽ yếu hơn so với các ion mang điện tích trái dấu như 

NO2
-. Vì vậy, môi trường có pH lớn hơn pKa (3,3) nhưng nhỏ hơn pHpzc (6,6) 

của TiO2-Ag và có thể làm tăng khả năng hấp phụ NO2
- trên bề mặt chất xúc 

tác quang tích điện dương và cung cấp đủ lượng H+ để khử hoàn toàn NO2
- 

thành khí N2 [60]. Tuy nhiên, yêu cầu này khiến việc áp dụng chất quang xúc 

tác trong xử lý nước nuôi thủy sản ô nhiễm nitrit trở nên không thực tế bởi hầu 

hết các loài động vật thủy sản sống trong phạm vi pH tối ưu từ 7,8 đến 8,5 [61]. 

Từ những đặc tính trên nên trong nghiên cứu này bên cạnh mục tiêu tích 

hợp nhóm vi khuẩn chuyển hóa nitơ trên vật liệu xốp EC_Alg_N cải tiến để xử 

lý môi trường ô nhiễm amoni, nitrit, chúng tôi còn hướng đến thử nghiệm tích 

hợp nhóm vi khuẩn khử nitrit trên chất mang EC có chứa chất quang xúc tác 

TiO2-Ag nhằm tạo ra sản phẩm kết hợp vừa có tác dụng ức chế vi khuẩn gây 

bệnh đồng thời có khả năng chuyển hóa loại bỏ nitrit trong môi trường nuôi 

thủy sản 

3.4.1. Đánh giá ảnh hưởng của vật liệu TiO2-Ag/EC đến vi khuẩn khử nitrit 

Để tăng cường độ ổn định của các hạt nano TiO2-Ag trên bề mặt của chất 

mang, vật liệu TiO2-Ag/EC được tiến hành bao bọc trong lớp polymer chitosan, 

tạo thành vật liệu mới với ký hiệu (TiO2-Ag)c/EC. Các loại vật liệu tạo thành 

sẽ được sử dụng để đánh giá khả năng khả năng ức chế vi khuẩn gây bệnh  V. 

parahaemolyticus VTCC 910192 cũng như tác động của chúng đến các chủng 

vi khuẩn khử nitrit trước khi nhóm vi khuẩn này được đồng tích hợp trên bề 

mặt vật liệu chứa TiO2-Ag. Trong thí nghiệm này, ba loại vật liệu gồm EC, 

TiO2-Ag/EC và (TiO2-Ag)c/EC được bổ sung riêng rẽ vào các dung dịch chứa 

vi khuẩn gây bệnh với nồng độ ban đầu 105 CFU/mL và tiến hành kích thích 

bằng ánh sáng khả kiến tạo ra bởi bóng đèn halogen (400w) trong 2 giờ. Như 

thể hiện trong Hình 3.32 a, vật liệu EC nguyên bản không có tác dụng diệt 

khuẩn đối với V. parahaemolyticus VTCC 910192. Nhưng vi khuẩn gây bệnh 

này bị ức chế đáng kể bởi TiO2-Ag/EC, làm giảm tỷ lệ sống sót xuống còn 28,7 

± 4,5%. Nghiên cứu trước đây có chỉ ra polymer chitosan thường được ứng 

dụng trong lĩnh vực y học bởi chúng cũng thể hiện hoạt tính kháng khuẩn [264]. 

Do đó, việc bao phủ lớp chitosan trên vật liệu TiO2-Ag/EC đã làm tăng khả 

năng kháng khuẩn của vật liệu (TiO2-Ag)c/EC tạo thành lên 99,93 ± 0,1% 

(Hình 3.32 a và Hình 3.33). 

Nhiều nghiên cứu đã khẳng định khả năng tạo màng sinh học của vi khuẩn 

để kháng lại sự tác động của thuốc kháng sinh hay các tác nhân kháng khuẩn 

khác như ROS. Bên trong lớp màng sinh học, sự xâm nhập của các chất diệt 
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khuẩn sẽ bị hạn chế, trong khi các tế bào vi khuẩn có thể phân hóa thành các 

dạng khác như bào tử để bảo vệ tính toàn vẹn của tế bào [265]. Ngoài ra, sự 

hiện diện của peptidoglycan trong thành tế bào vi khuẩn được coi là một trong 

những hàng rào phòng vệ chúng trước các tác động bất lợi của môi trường sống 

[266]. Tuy nhiên, kết quả kiểm tra cho thấy  V. parahaemolyticus VTCC 

910192 thuộc nhóm vi khuẩn gram âm có lớp thành peptidoglycan mỏng và 

khả năng tạo màng sinh học kém hơn so với hai chủng vi khuẩn khử nitrit thử 

nghiệm (Hình 3.34). Vậy nên, V. parahaemolyticus VTCC 910192 dễ dàng bị 

tiêu diệt bởi vật liệu (TiO2-Ag)c/EC. Trong khi đó chủng Bacillus sp. ST20, 

thuộc nhóm Gram dương, có thành tế bào bao chứa lớp peptidoglycan dày hơn 

tế bào Gram âm và thể hiện khả năng hình thành màng sinh học cao nhất trong 

số ba chủng vi khuẩn thử nghiệm (Hình 3.34). Chủng Bacillus sp. ST26 cũng 

là vi khuẩn Gram âm, nhưng lại có hoạt tính tạo màng sinh học cao hơn so với 

V. parahaemolyticus VTCC 910192, nên đây có thể là nguyên nhân giúp chủng 

ST26 phần nào chống chịu được trước tác động của (TiO2-Ag)c/EC. Vì vậy khi 

được đặt trong điều kiện thí nghiệm tương đương, các chủng vi khuẩn khử 

nitrat/nitrit gồm Bacillus sp. ST20 và ST26, có thể “chống lại” được tác động 

diệt khuẩn của (TiO2-Ag)c/EC với tỷ lệ sống sót đạt lần lượt là 95,70 ± 3,26% 

và 12,60 ± 8,22%. Mặc dù tỷ lệ sống sót của ST26 có thể thấp hơn ST 20 nhưng 

hiệu quả xử lý nitrit của chúng lại cao nên vẫn sử dụng chủng vi khuẩn này cho 

các nghiên cứu tiếp ở dạng đa chủng (ST20 và ST26) (Hình 3.33). 

 

 

Hình 3.32. Tác dụng của vật liệu EC chứa TiO2-Ag đến vi khuẩn gây bệnh  V. 

parahaemolyticus VTCC 910192 (a), vi khuẩn khử nitrit Bacillus sp. ST20 (b) 

và Bacillus sp. ST26 (c). Đối chứng (-) là mẫu không bổ sung vật liệu. 
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Hình 3.33. Tỷ lệ sống của vi khuẩn gây bệnh  V. parahaemolyticus VTCC 910192 

và các chủng vi khuẩn khử nitrit Bacillus sp. ST20, ST26 khi bị xử lý bởi các 

loại chất mang khác nhau chứa chất quang xúc tác TiO2-Ag. 

Số liệu được trình bày dưới dạng giá trị trung bình ± SD (n = 3). Trên mỗi cột số liệu biểu thị tỷ lệ 

sống của vi khuẩn khi bị xử lý bởi cùng một loại vật liệu, các ký hiệu chữ cái khác nhau thể hiện sự 

khác biệt có ý nghĩa thống kê của tỷ lệ sống giữa các chủng vi khuẩn thử nghiệm (p < 0,05). 

 

 

Hình 3.34. Ảnh nhuộm Gram của các chủng vi khuẩn  V. parahaemolyticus VTCC 

910192 (a), Bacillus sp. ST20 (b), Bacillus sp. ST26 (c) và khả năng tạo màng sinh 

học của các chủng vi khuẩn này (d). 
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3.4.2. Thử nghiệm đồng tích hợp vi khuẩn khử nitrit trên vật liệu TiO2-Ag/EC 

Hai chủng vi khuẩn khử nitrit, Bacillus sp. ST20 và Bacillus sp. ST26, 

đã được đánh giá có hiệu suất loại bỏ nitrit đạt 95% sau 72 giờ trong điều kiện 

có oxy. Bên cạnh đó, chúng đều thuộc chi Bacillus là nhóm vi khuẩn kỵ khí tùy 

nghi, có thể thích ứng để sinh trưởng trong môi trường có nồng độ oxy thay 

đổi, điều này đã được chứng minh ở trên (mục 3.3.1). Do đó, khi được tích hợp 

lên vật liệu EC có tính chất nổi, vi khuẩn sẽ được tiếp xúc với thành phần oxy 

trong không khí, tạo cho chúng điều kiện sống phù hợp. Bên cạnh đó, tuy hai 

chủng ST20 và ST26 có tỷ lệ sống khác nhau khi bị tác động bởi chất quang 

xúc tác TiO2-Ag, nhưng việc sử dụng hỗn hợp các chủng vi khuẩn trong xử lý 

ô nhiễm thường đem lại hiệu quả cao hơn so với đơn chủng [267]. Vậy nên cả 

hai chủng ST20 và ST26 đều được lựa chọn để tích hợp trên TiO2-Ag/EC và 

(TiO2-Ag)c/EC nhằm đánh giá hoạt tính loại bỏ nitrit của các vật liệu tạo thành.  

Trong nghiên cứu này, để tăng hiệu quả tích hợp và giảm thiểu tác động 

của các gốc ROS tạo ra bởi TiO2-Ag đến vi khuẩn khử nitrit, tế bào hai chủng 

vi khuẩn này sẽ được bao bọc trong lớp polymer alginate trước khi tích hợp 

trên vật liệu (TiO2-Ag)c/EC. Chitosan và alginate là hai loại polymer tự nhiên 

có điện tích trái dấu, tận dụng đặc tính này nên sinh khối vi khuẩn trong lớp 

polymer alginate cũng có thể dễ dàng được tích hợp lên vật liệu (TiO2-Ag)c/EC 

có lớp chitosan bao phủ bên ngoài nhờ lực hút tĩnh điện. Số liệu mô tả trong 

Hình 3.34 cho thấy màng sinh học do Bacillus sp. ST20 và Bacillus sp. ST26 

hình thành đạt giá trị OD570 cao nhất vào ngày thứ 4 và bắt đầu bị phá vỡ vào 

ngày thứ 5. Dựa trên quan sát này, quá trình tích hợp các vi khuẩn này trên vật 

liệu EC, TiO2-Ag/EC và (TiO2-Ag)c/EC được thực hiện trong 4 ngày. Theo đó, 

số lượng vi khuẩn được tích hợp trên vật liệu tăng theo thời gian và đạt cao 

nhất vào ngày thứ 4 trên cả ba loại vật liệu thử nghiệm (Hình 3.35 c). Tuy 

nhiên, có sự khác biệt đáng kể về khả năng tích hợp vi khuẩn giữa các vật liệu 

này (p < 0,05). Tại ngày thứ 4, (TiO2-Ag)c/EC có mật độ vi khuẩn cao nhất là 

(76,67 ± 9,43) × 107 CFU/g, tiếp theo giảm xuống giảm xuống (33,33 ± 4,71) 

× 107 CFU/g và  5,0 × 107 CFU/g lần lượt ở vật liệu TiO2-Ag/EC và EC. 

Những kết quả này gợi ý rằng sự tồn tại của liên kết tĩnh điện giữa 

chitosan trên bề mặt (TiO2-Ag)c/EC và lớp alginate bao quanh tế bào vi khuẩn 

có thể đã giúp tăng cường khả năng “thu hút” vi khuẩn lên bề mặt vật liệu này 

nhiều hơn so với vật liệu TiO2-Ag/EC nhưng không làm ảnh hưởng đến sinh 

trưởng của các chủng vi khuẩn này. Hình ảnh FESEM cho thấy tế bào vi khuẩn 

khử nitrit vẫn còn nguyên vẹn và được bao quanh bởi lớp màng sinh học hình 
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thành khi chúng bám dính trên vật liệu (TiO2-Ag)c/EC (Hình 3.35 a, b). Hình 

3.35 d cũng thể hiện vi khuẩn khử nitrit sau khi tích hợp vật liệu TiO2-Ag/EC 

và (TiO2-Ag)c/EC có hiệu suất loại bỏ nitrit tốt đạt từ 92,5 đến 95,5%; cao hơn 

đáng kể so với vật liệu EC chỉ đạt hiệu suất 80,3 ± 3,8%.  

      

       

Hình 3.35. Ảnh hiển vi điện tử FESEM (a, b) của vi khuẩn khử nitrit khi tích hợp 

trên vật liệu (TiO2-Ag)c/EC; mật độ vi khuẩn (c) và hiệu suất loại bỏ nitrit (d) 

của vi khuẩn trên ba loại vật liệu theo thời gian tích hợp.  

Số liệu được trình bày dưới dạng giá trị trung bình ± SD (n = 3). Hình (c): Ký hiệu “*” thể hiện sự khác 

biệt có ý nghĩa thống kê (p < 0,05) về mật độ vi khuẩn trên một loại vật liệu ở các thời gian khác nhau, trong 

khi đó cột số liệu được ký hiệu bởi các chữ cái khác nhau thể hiện p < 0,05 giữa mật độ vi khuẩn của ba loại 

vật liệu tại cùng một thời gian kiểm tra. Các ký hiệu ngược lại được dùng ở hình (d) để biểu hiện sự sai khác 

thống kê. 

Bên cạnh đó, thử nghiệm so sánh hoạt tính ức chế vi khuẩn gây bệnh  V. 

parahaemolyticus VTCC 910192 của TiO2-Ag/EC và TiO2-Ag/EC tích hợp vi khuẩn 

khử nitrit cũng được tiến hành. Hai vật liệu nêu trên được bổ sung riêng rẽ vào dung 

dịch vi khuẩn gây bệnh (~106 CFU/mL), chiếu sáng dưới ánh sáng mặt trời. Sau 2 giờ 

xử lý, mật độ vi khuẩn gây bệnh còn lại trong môi trường được xác định thông qua 

phương pháp cấy trải trên môi trường TCBS đặc trưng cho nhóm vi khuẩn thuộc chi 

Vibrio. Kết quả thể hiện trên Hình 3.36 cho thấy, vi khuẩn gây bệnh vẫn tồn tại, không 

bị ảnh hưởng trong mẫu đối chứng âm (không chứa vật liệu) với các khuẩn lạc màu 

xanh đặc trưng có thể được quan sát thấy trên đĩa thạch TCBS. Trong khi đó, không 

có sự xuất hiện của các tế bào vi khuẩn gây bệnh trong các mẫu thí nghiệm bổ sung 
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loại vật liệu TiO2-Ag/EC hay TiO2-Ag/EC tích hợp vi khuẩn khử nitrit (Hình 3.36).  

  

Hình 3.36. So sánh hoạt tính ức chế vi khuẩn  V. parahaemolyticus VTCC 910192 

của vật liệu TiO2-Ag/EC (b) và vật liệu TiO2-Ag/EC tích hợp vi khuẩn khử nitrit (c). 

Mẫu đối chứng âm (a) gồm dịch vi khuẩn không bổ sung vật liệu. 

Kết quả thử nghiệm còn cho thấy, phương pháp tích hợp vi khuẩn khử nitrit 

lên vật liệu sử dụng trong nghiên cứu này đã hạn chế được ảnh hưởng của các 

gốc oxy hóa tự do sinh ra bởi chất quang xúc tác TiO2-Ag lên sự sinh trưởng 

cũng như khả năng chuyển hóa nitrit của vi khuẩn ST20 và ST26; đồng thời 

vật liệu này cũng có hoạt tính ức chế vi khuẩn gây bệnh tương đương so với 

vật liệu TiO2-Ag/EC (Hình 3.36). Nghiên cứu gần đây về sự kết hợp giữa chất 

quang xúc tác và quá trình phân hủy sinh học trong các quy trình xử lý nước 

thải đã mang lại kết quả khả quan với hiệu quả xử lý cao và cách vận hành đơn 

giản [268]. Tuy nhiên, đây mới chỉ là nghiên cứu đầu tiên thử nghiệm sự kết 

hợp giữa vi khuẩn khử nitrit và TiO2-Ag để đồng thời xử lý ô nhiễm nitrit và 

ức chế V. parahaemolyticus VTCC 910192 trong mô hình phòng thí nghiệm, 

do đó các nghiên cứu tiếp theo có thể triển khai trên mô hình nuôi tôm thực tế 

để đánh giá độ ổn định và hiệu quả xử lý môi trường của vật liệu đồng tích hợp 

này. 
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KẾT LUẬN VÀ KIẾN NGHỊ 

KẾT LUẬN 

1. Chế tạo thành công vật liệu EC (Expanded Clay) từ hỗn hợp đất sét và trấu 

bằng phương pháp nhiệt phân, tạo ra vật liệu có cấu trúc rỗng, dạng xốp, nổi trên mặt 

nước, và bề mặt nhám, phù hợp cho việc tích hợp chất quang xúc tác và vi khuẩn 

chuyển hóa nitơ. Đặc tính nổi giúp vật liệu tiếp xúc hiệu quả với ánh sáng và oxy, 

tăng hiệu suất xử lý trong môi trường nước nuôi thủy sản. 

2. Đã tối ưu quá trình tích hợp TiO₂-Ag lên EC, tạo vật liệu quang xúc tác nổi có 

hiệu quả xử lý cao. Vật liệu với tỷ lệ 10% (w/v) TiO₂-Ag/EC cho hiệu quả ức chế vi 

khuẩn gây bệnh cao, làm giảm mật độ vi khuẩn gây bệnh từ 10⁶ xuống <102 CFU/mL 

sau 2 giờ chiếu sáng và ổn định hiệu quả xử lý duy trì sau ít nhất 7 chu kỳ sử dụng; 

TiO₂-Ag/EC còn có khả năng phân hủy >90% kháng sinh TET, OTC (10 ppm) ở pH 

7–9 và 95% RIF ở pH 5; đồng thời có thể xử lý COD đạt hiệu quả trên 92% (25 mg/L) 

sau 32 giờ chiếu sáng. Duy trì 83% hiệu suất COD ở mô hình 1 L với tỷ lệ bổ sung 

chỉ 2,5% (w/v). 

3. Đã phân lập và tuyển chọn được các chủng vi khuẩn khử nitrat/nitrit trong điều 

kiện hiếu khí, góp phần nâng cao hiệu quả xử lý nitơ trong môi trường nuôi thủy sản 

có hàm lượng O₂ cao. 

4. Vật liệu EC được cải tiến bằng cách phủ lớp polymer alginate chứa các dưỡng 

chất (N, P, K) và nguồn cacbon dạng nano, nhằm kích thích sự sinh trưởng và hình 

thành biofilm của các vi khuẩn nghiên cứu trên bề mặt vật liệu. Sau 2 ngày nuôi, mật 

độ vi khuẩn nitrat hóa và khử nitrat/nitrit hiếu khí tích hợp trên vật liệu EC cải tiến 

(EC_Alg_N) tăng từ 10⁵ lên 10⁷ CFU/mL. Ở tỷ lệ 10% (w/v) EC_Alg_N có khả năng 

loại bỏ 91% hàm lượng amoni và nitrit ở nồng độ 60 mgN/L sau 24 giờ, đạt hiệu suất 

83% sau 6 lần tái sử dụng. Ở quy mô mô hình 50 L, tỷ lệ bổ sung vật liệu  EC_Alg_N 

ở mức 1% w/v vẫn loại bỏ được >96% amoni và nitrit khi tổng nồng độ nitơ đạt 200 

mgN/L sau 7 ngày thử nghiệm. 

5. Tích hợp thành công vật liệu EC mang hạt quang xúc tác TiO₂-Ag và vi khuẩn 

khử nitrit, tạo ra hệ vật liệu có khả năng ức chế vi khuẩn gây bệnh V. 

parahaemolyticus VTCC 910192 và loại bỏ đến 95% hàm lượng nitrit nitơ ô nhiễm 

trong nước. 
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KIẾN NGHỊ 

1. Đánh giá khả năng xử lý các vấn đề về ô nhiễm hữu cơ, ức chế vi khuẩn gây 

bệnh, phân hủy kháng sinh dư thừa (nếu có) và loại bỏ hợp chất nitơ vô cơ của các 

loại vật liệu tích hợp tạo thành trong mô hình nuôi tôm thẻ chân trắng ngoài thực tế. 

2. Đánh giá ảnh hưởng của thời gian và điều kiện bảo quản đến hoạt tính xử lý 

môi trường của EC tích hợp chất quang xúc tác vật liệu TiO2-Ag và EC_Alg_N tích 

hợp vi khuẩn chuyển hóa nitơ. 

3. Nghiên cứu chuyên sâu về con đường phân hủy và sản phẩm hình thành từ quá 

trình phân hủy kháng sinh bởi quá trình quang xúc tác của TiO2-Ag/EC.   
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