
摘 要：为考察固定化微生物对铀（U）、镉（Cd）污染土壤的钝化效果，研究筛选出对U、Cd都有较高去除率的微生物组合，以生物炭

为固定化载体，通过吸附和包埋两种固定方法制作成复合钝化剂，探究施加两种复合钝化剂和单独施加生物炭 3种处理对土壤理

化性质和可提取态U、Cd的影响。研究结果表明：四种微生物组合对U、Cd都有去除作用，综合考虑枯草芽孢杆菌、柠檬酸杆菌和

蜡样芽胞杆菌等比组合的去除率最优，用于进一步研究。各钝化处理后，土壤的 pH值升高，且随着钝化剂添加量的增加，pH呈上

升趋势。各钝化处理组中土壤阳离子交换量与有机质含量均有所升高，其中，生物炭处理组对土壤阳离子交换量的提高效果最为

显著。3个处理组相比，生物炭处理组和吸附固定微生物生物炭处理组中有机质增加较包埋固定微生物生物炭处理组效果显著。

各钝化处理后，土壤中可提取态的U、Cd含量均有所下降，且随着钝化时间的延长，可提取态的U、Cd含量持续降低。3种钝化剂的

钝化效果有所差异，即吸附固定微生物生物炭处理组>生物炭处理组>包埋固定微生物生物炭处理组，随着添加量的增加，钝化效

果显著。该研究结果表明，固定化微生物方法在修复土壤重金属污染方面有着很大的潜在应用价值。
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In situ remediation of U- and Cd-contaminated soils by immobilized microorganisms and biochar
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Abstract：The objectives of the current study are to investigate the effects of immobilized microorganism technology on passivation of urani⁃
um（U）and cadmium（Cd）. For these effects, this study screened the mixture of certain proportions of three bacteria on U and Cd for high
removal efficiency. In addition, three kinds of passivators, including（ⅰ）biochar,（ⅱ）bacterial mixture adsorbed fixation by biochar, and
（ⅲ）embedded fixation with sodium alginate after biochar adsorption, were applied to assess the effects on soil physicochemical properties
and extractable U and Cd. The results showed that U and Cd were effectively removed from aqueous solutions by four kinds of bacterial mix⁃
tures; particularly, a mixture of equal amounts of Bacillus subtilis, Citrobacter, and Bacillus cereus resulted in the best removal rate. Soil pH
increased after passivation treatments. Moreover, with an increase in the amount of the passivator applied, the soil pH increased. Soil cation
exchange capacity and organic matter content increased in the passivation treatments. In addition, soil cation exchange capacity was highest
in the biochar treatment than that in other treatments. Soil organic matter content was significantly higher for the biochar treatment and ad⁃
sorption fixation treatment than that in the embedding fixation treatment. Extractable U and Cd content in soils showed a steady decrease
with an increase in passivation time in the passivation treatments. The effects were significantly different when the different passivation treat⁃
ments were used, and they could be ordered as follows：Adsorption fixation treatment>biochar treatment>embedding fixation treatment;
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moreover, as the amount of passivator increased, the passivation effects increased. The results show that the immobilized microorganism
technology has potential applications in the remediation of heavy metal pollutants present in soil.
Keywords：U and Cd contamination; biochar; immobilized microorganism; extractable fractions

随着全球经济的迅速发展，特别是在矿石的开

发、冶炼、加工、运输等过程中，会产生大量含重金属

的废弃物，从而造成土壤和水源的严重污染，且重金

属可以通过食物链富集在人类体内，危害人类健

康[1-2]。现今土壤重金属污染治理主要包括物理、化

学、生物三类方法。微生物被应用于土壤重金属污染

的治理，是利用某些微生物的活性，对重金属污染物

进行吸附、吸收、溶解、沉淀、转化等，以达到降低重金

属污染物含量或其生物活性的目的[3-4]。

固定化微生物修复是微生物修复的一种，是利用

物理或化学方法，使游离微生物固定在一个区域并保

持高度富集和活性，来满足应用的生物技术[5]。相比游

离微生物，固定化微生物具有富集浓度高、活性较高、生

物稳定性较好、环境的耐受性较强、可以长时间保存且

重复使用等优势[6-7]。固定化微生物技术在土壤中主要

应用于石油等有机污染中[8]，但在重金属污染土壤治理

中的应用研究相对较少。载体的选择对固定化微生物

技术尤为重要，生物炭是具有高度多孔性和较高比表

面积的碳质材料，表面含有多种含氧官能团，主要的基

团包括羧基、羰基、酚羟基、内酯等[9]。这些性质就使得

生物炭本身具有良好的吸附性能，因此，理论上可以作

为固定化载体应用于环境污染物控制方面的研究。

本研究采用实验室前期研究的 3株对铀（U）具有

高耐受性和高去除率的菌株进行菌种组合，筛选出对

U、镉（Cd）去除效果最好的组合。以玉米秸秆生物炭

为载体，采用吸附固定和包埋固定两种不同的方法制

备固定化微生物，用于研究其对U、Cd污染土壤的修

复效果。

1 材料与方法

1.1 供试菌种

选取本实验室前期研究的 3株对 U具有高耐受

性和高去除率的菌株枯草芽孢杆菌（革兰氏阳性菌）、

柠檬酸杆菌（革兰氏阴性菌）和蜡样芽胞杆菌（革兰氏

阳性菌），分别记为A、B、C。
1.2 供试土壤

土壤取自西南科技大学校园实验田，挑拣出植物

残体及石子后，阴凉处风干并磨碎过 1 mm筛。将一

定量的 CdCl2 与 UO2（CH3COO）2·H2O 溶解于去离子

水溶液，喷洒到四分之一份供试土壤中，搅拌均匀，再

将剩余四分之三份土壤放入且不断搅拌使之充分混

匀，置于 20 ℃培养箱继续老化一个月，待用。最终土

壤中重金属浓度、有机质（OM）含量及阳离子交换量

（CEC）见表1。

1.3 实验设计

1.3.1 生物炭的制备与表征

玉米秸秆粉碎后分别放入坩埚中，置于马弗炉内

350 ℃缺氧炭化 2 h，待马弗炉温度降至室温后取出黑

色残渣，磨碎，过 100目筛得到生物炭。用 CHNS-O
元素分析仪测定生物炭C、H、N、O元素的百分含量。

1.3.2 微生物对U、Cd的去除作用

本研究通过考察单个菌种与菌种组合（两两及三

者等比混合）对U、Cd的吸附能力，筛选出对U、Cd同

时具有高去除率的微生物或组合作为固定化材料。

将 3 种菌分别接种到 100 mL LB 液体培养基中，在

30 ℃、120 r·min-1条件下培养至对数生长期，离心收

集菌体，将菌体 A、B、C 分别用 0.85% 的生理盐水制

成 10 g·L-1的菌悬液，再两两及三者等比混合后制作

成终浓度为 10 g·L-1的微生物组合菌液，记为 A-B、
A-C、B-C、A-B-C。用 0.85%的生理盐水配制U、Cd
浓度分别为 30 mg·L-1 和 3 mg·L-1的溶液，于 250 mL
锥形瓶中灭菌，吸取上述 7种菌悬液 2 mL分别加于各

锥形瓶中，同时均设加 2 mL无菌水的处理组为空白

对照，所有处理组均设 3个平行样。各处理在 30 ℃、

125 r·min-1条件下培养 2 d，离心 20 min，用电感耦合

等离子体质谱仪（ICP-MS）测定各处理上清液中 U、

Cd浓度，计算微生物对U、Cd去除率。

去除率=C - C0
C

×100%
式中：C为空白处理中U、Cd浓度；C0为微生物处理组

中U、Cd浓度。

1.3.3 固定化微生物制备

选取 1.3.2中 U、Cd去除作用最好的微生物菌液

表1 供试土壤理化性质及重金属含量

Table 1 Physical-chemical properties of the soil
pH
7.3

OM/g·kg-1

7.9
CEC/cmol·kg-1

12.6
Cd/mg·kg-1

3.1
U/mg·kg-1

24.1

1684



戚 鑫，等：生物炭固定化微生物对U、Cd污染土壤的原位钝化修复2018年8月
用于制备固定化微生物。

（1）吸附固定：生物炭和菌悬液以 10∶100（m∶V）
的比例分组混合于锥形瓶中，置于 30 ℃、120 r·min-1

振荡器上振荡 24 h后过滤，用无菌水充分清洗后再经

过真空冷冻干燥得到复合钝化剂。

（2）包埋固定：生物炭和菌悬液以 10∶100（m∶V）
的比例混合于锥形瓶中，置于 30 ℃、120 r·min-1振荡

器上振荡 2 h，然后与配制的 2%（m∶V）海藻酸钠溶液

等体积混合，充分搅拌均匀后用注射器逐滴加入到灭

菌的 200 mL 4% CaCl2溶液中，边滴边搅拌，形成固定

化小球，小球保留在CaCl2溶液中硬化 12 h，用无菌水

充分清洗后真空冷冻干燥得到复合钝化剂。

1.3.4 钝化剂对U、Cd污染土壤的钝化

供试土壤风干粉碎后过 20目筛，称取经预处理

的供试土壤于盆中，每盆 200 g（以干质量计）。设置 4
个处理，未添加钝化剂的土壤作为对照（CK），另外 3
个处理中分别加入生物炭（C）、吸附固定微生物生物

炭（X）和包埋固定微生物生物炭（G）。每个处理设置

3个添加量，分别为土壤质量的 1%、2%、3%（均以干

质量计），充分混匀，并调节到土壤田间持水量的

70%，同时每个处理设 3个重复。在培养过程中，分

别于第 15、45、75 d采集样品，测定土壤样品可提取态

U、Cd含量。

1.4 土壤可提取态重金属测定

DTPA复合提取剂浸提：称取 1.967 g DTPA溶于

15.6 mL 三乙醇胺和少量水中，再将 1.47 g CaCl2 ·
2H2O溶于水，一并转入 1000 mL容量瓶中，加水至约

950 mL，用 6 mol·L-1 HCl调节 pH至 7.30，最后用水定

容。

浸提步骤：称取 25 g风干过 20目筛的土样放入

150 mL 硬质玻璃三角瓶中，加入 50 mL DTPA 浸提

剂，于室温下往复振荡，3000 r·min-1离心 60 min，再
用 ICP-MS测定上清液中U、Cd的含量。

1.5 数据分析

采用Origin 9.0、SPSS 22.0等软件进行数据统计处

理，文章所出现的图表数据都是3次重复的平均值±标
准差（SE），并采用单因素方差分析（One-way ANOVA）
和最小显著差异法（LSD）比较不同数据的差异。

2 结果与分析

2.1 微生物对U、Cd的去除作用

纯种菌株及按一定比例组合后对U、Cd的去除作

用如图 1所示。纯种菌株A、B、C对U去除率分别为

65.45%、61.34%、64.15%，菌种组合A-B、A-C、B-C对

U 去除率分别为 57.18%、66.66%、62.12%，A-B-C 组

合对U的去除率最高，达到 74.58%（P<0.05）。该结果

表明 3株微生物组合对U的去除具有协同效应。B-C
和A-B-C处理对 Cd的去除率最高，分别为 56.06%、

55.31%。可见含 B-C 的组合对去除 Cd 具有协同作

用。综合以上结果，选取A-B-C对U、Cd同时具有高

去除率的微生物组合作为固定化材料进一步研究。

2.2 生物炭的表征

生物炭的理化性质及元素组成如表 2所示。研

究所用生物炭 pH值为碱性，有研究表明，生物炭施加

到土壤能够提高土壤的 pH、增加土壤表面活性位点，

从而提高土壤对重金属离子的吸附能力[10]。同时供

试生物炭具有较高的OM含量与CEC，分别为 55.9 g·
kg-1和118.2 cmol· kg-1，因此理论上具有较高的改良土

壤、提高土壤肥力和对重金属离子的离子交换能力。

元素组成分析是判断物质结构与性质的最简单的重要

方法之一，高温缺氧会改变秸秆原料的表面元素组成

比例，提高产物生物炭对极性污染物的亲和能力，例如

生物炭表面可以与重金属离子发生吸附作用[11-12]。

生物炭的扫描电镜图片见图 2。炭化后的生物

炭骨架结构清晰，热解作用使得生物质内部不稳定、

易挥发的结构消失，从而形成松散多孔的结构。图 2
为各个角度下生物炭的结构，可以看出其具有表面凹

不同小写字母表示处理间差异显著（P<0.05）。下同

图1 U和Cd的去除率

Figure 1 Removal percentages of U and Cd

100

80

60

40

20

0
菌种

去
除

率
/%

A B C

b

U Cd

c
d b e bc

c a

a
a

A-B-CA-B B-CA-C

bc
bc b

c

表2 生物炭性质及元素组成

Table 2 Physical-chemical properties and elemental
composition of biochar

理化性质

pH
9.2

OM/g·kg-1

55.9
CEC/cmol·kg-1

118.2

元素组成/%
C

52.8
N
1.2

H
1.5

O
23.4

1685
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陷的多孔颗粒状结构，微孔密集地分布于炭层上，形

成镂空形态，而表面向内凹陷形成塌陷的孔隙，又大

大增加了生物炭的比表面积。生物质炭具有多孔结

构，在施入土壤后能够增强透气性，可为土壤中微生

物提供生存繁殖的空间，促进养分转化，并起到改良

土壤物理结构的作用[12-13]。

图 3为生物炭的 FTIR 图，确定了生物炭表面存

在的官能团。3430 cm-1附近的峰型是由于-OH的伸

缩振动引起，2920 cm-1处是脂肪性-CH2不对称伸缩

振动[14]，1570 cm-1和 1437 cm-1处对应芳香环上的C=O
伸缩振动[15]，1030 cm-1上的强吸收峰是由纤维素上的

脂肪族醚类（C-O-C）和醇羟基（-OH）等含氧官能团

的振动引起的[16]。876 cm-1和 789 cm-1处的吸收峰为

呋喃 γ-CH 以及吡喃 β环等杂环化合物伸缩振动引

起，这说明生物炭具有高度芳香化和杂环化结构[17]。

上述表面官能团活性的存在是生物炭与重金属离子

之间发生吸附作用的原因。

2.3 钝化剂对土壤中可提取态重金属的影响

添加钝化剂后各处理土壤的钝化效果如图 4所

示。在对照组中，随着时间的延长土壤中可提取态的

U、Cd含量无显著变化。同时可以看出，对于重金属

Cd的提取，DTPA可提取出的重金属浓度较高，约占土

壤总Cd含量的 73%。对于重金属U的提取，DTPA可

提取出的重金属浓度较低，约占土壤总U含量的3%。

各钝化剂处理后，土壤中可提取态的U、Cd含量

均有所下降，钝化 45 d时，各处理组可提取态重金属

的去除率已达显著水平，其中X3组（添加 3%吸咐固

定微生物生物炭）达到了 52%、37%。且随着钝化时

间的延长，可提取态的U、Cd含量持续降低。土壤经

75 d钝化处理后达到更好的钝化效果，X3处理组钝

化效果最为显著（P<0.05），75 d处理后，土壤中可提

取态的U、Cd含量分别下降了 69%、56%。3种钝化剂

的钝化效果呈现显著差异，即 X>C>G，添加量越大，

钝化效果越显著，这一结果与很多文献[18-19]一致。因

此，在实际应用过程中，适当增加钝化剂的施入量可

能对于降低可提取态重金属起到更好的作用，从而降

低重金属的生物有效性。此外，在本研究中，对于不

同重金属元素，同种钝化剂处理存在差异，对U的修

复效果优于Cd。
2.4 钝化剂对土壤性质的影响

本研究还考察添加钝化剂 75 d后各处理土壤理

化性质变化，如表 3所示。由于供试生物炭呈碱性，

施加 3种含生物炭的钝化剂后提高了土壤的 pH值，

且随着添加量的增加，pH呈上升趋势。C和X处理组

土壤中 pH增加大于G处理组，这可能是由于经海藻

酸钠包埋后载体生物炭与土壤接触减小，导致其对土

壤 pH影响降低。高阳离子交换量有利于重金属离子

图3 生物炭的FIIR图谱

Figure 3 FTIR spectrogram of biochar
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图2 生物炭的SEM图

Figure 2 SEM photography of biochar
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表3 钝化75 d后各处理土壤理化性质的变化

Table 3 Properties of soil with different treatments after 75 d
处理

CK
C1
C2
C3
G1
G2
G3
X1
X2
X3

pH
7.09±0.11d
7.59±0.06ab
7.62±0.04ab
7.78±0.05a
7.29±0.07c
7.49±0.05b
7.52±0.08b
7.48±0.07b
7.67±0.04ab
7.65±0.05ab

CEC/cmol·kg-1

12.42±0.46g
20.36±0.76bc
20.71±0.72b
23.73±0.84a

18.33±0.73cde
15.42±0.49f

19.73±0.35bc
17.24±0.66def
18.71±0.55bcd
16.65±0.89ef

OM/g·kg-1

8.43±0.51g
16.26±0.77d
18.33±0.45bc
20.43±1.01a
10.41±0.46f
14.06±0.85e
15.66±0.39de
15.72±0.46de
17.25±0.36cd
19.93±0.49ab

注：不同小写字母表示处理间差异显著（P<0.05）。
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CK：对照；C1：添加1%生物炭；C2：添加2%生物炭；C3：添加3%生物炭；G1：添加1%包埋固定微生物生物炭；

G2：添加2%包埋固定微生物生物炭；G3：添加3%包埋固定微生物生物炭；X1：添加1%吸附固定微生物生物炭；

X2：添加2%吸附固定微生物生物炭；X3：添加3%吸附固定微生物生物炭。下同

图4 各钝化处理对土壤可提取态U、Cd含量的影响

Figure 4 Effects on extractable heavy metal concentrations by passivation treatments
的固定，本研究中与对照组相比，经过钝化处理后的

各组土壤阳离子交换量均有所升高，其中，C处理组对

土壤阳离子交换量的提高效果最为显著（P<0.05）。

同时可以看出，各钝化剂处理后土壤总有机质含量均

有不同程度的升高，3个处理组相比，C、X处理组较G
处理效果显著。

3 讨论

生物炭具有碱性、多孔、表面官能团丰富、高有机

质、高阳离子交换量等特性，故而施入重金属污染土

壤后能够对土壤物理化学性质产生影响[20]。本研究

中，施加碱性含生物炭的钝化剂后导致土壤 pH值升

高，所以处理后土壤呈弱碱性，有利于降低土壤重金

属离子的活性，降低其生物可利用性，但是天然土壤

自身具有一定的缓冲能力，而又不会致土壤过碱而影

响植物的生长，导致植株产量降低。高阳离子交换量

有利于重金属离子的固定[21]，本研究中与对照组相

比，经过钝化处理后的各组土壤阳离子交换容量均

有所升高，因此钝化剂的施加引起的土壤阳离子交

换量的变化可能是降低土壤中可提取态重金属离子

含量的原因之一。一般来说，有机质含量的增加有

利于改善土壤肥力，促进植物生长，同时有利于固定

土壤重金属元素[22]。本研究中各钝化处理后土壤总

有机质含量也均有不同程度的升高，其中生物炭处

理组和吸附固定微生物生物炭处理组有机质增加较

包埋固定微生物生物炭处理组效果显著，这可能是

由于生物炭经海藻酸钠包埋后难被释放到土壤中形

成有机质。

重金属在环境中的赋存形态决定了它的生物可

利用性及其对生物的毒害性，即不同形态的重金属其

生物有效性不同。用不同提取剂提取的重金属其环

境学意义不同，DTPA用于提取含有较少的过渡金属

的近中性钙质土壤中水溶态、可交换态、有机物结合

态和氧化物结合态的重金属元素[17]。土壤DTPA提取

态重金属与其生物可利用性密切相关，因此可用土壤

中 DTPA提取态重金属的含量表征其生物毒性。有

研究发现，生物可利用性强的重金属（例如 Cd）更易

作为利用态提取出来，相反生物可利用性较弱的重金

属（例如 Pb、Cr）可被提取出来的浓度更低，约只占总

浓度的百分之几[23]。本研究发现虽然土壤中总Cd浓

度远小于总U浓度，但是Cd的DTPA提取态浓度却大

于 U 的 DTPA 提取态浓度，这可能是由于与 U 相比，

Cd在土壤中更加活跃，移动性更高，生物可利用性更

强，因而更容易作为可利用态被提取出来。在本研究

中，与钝化 15 d后相比，土壤经 75 d钝化处理后的钝

化效果更好。该结果表明钝化剂不仅可以在短期内

降低土壤中重金属的可提取态含量，修复土壤重金属

污染，而且其修复能力具有缓释作用，对重金属污染

修复还具有长效机制[17]。

微生物细胞膜上具有各类型吸附专性蛋白，因此

重金属能在细胞壁和细胞膜上富集结晶[24-25]。微生

物对重金属的作用具有一定的选择性，针对复合重金

属污染，采取不同菌株配比组合可能比单个菌种的修

复效率高。本研究选取了 3株对U具有高耐受性、高

去除率的菌株进行两两及三者等比组合，考察其对

U、Cd的吸附能力，并与单个菌株比较，结果发现 3个
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菌种等比混合后对U、Cd的去除效率最高，这可能是

由于菌种间具有协同作用。重金属与微生物结合后

虽然不会进入植物体内对人体造成危害，但是单独依

靠微生物对重金属的固定作用仍然存在水体污染的

潜在危害。生物炭是一种富有孔隙结构、含碳量高的

碳化物质，用于制备生物炭的原材料来源于农业废弃

物，因此其相对比较安全，不会对土壤造成二次污

染[25-26]，是一类环境友好的载体材料，其多孔性质有

利于微生物的附着生长。以生物炭作为载体，制作成

的复合钝化剂加入土壤可以降低微生物单独施加后

随下渗或径流进入地下水或河流而对水体产生污染

的潜在危害。同时，生物炭作为载体能提供一个良好

的缓冲体系以屏蔽土壤不利条件的侵害，且加入土壤

后就会成为土壤的一部分，能改变土壤理化性质，显

著提高土壤肥力，从而提升植物对营养元素的吸收效

果[8]。不同的固定化方法也是影响修复效果的重要因

素，本研究主要通过吸附和包埋两种方法固定微生

物。研究结果表明，吸附固定微生物生物炭处理组的

修复效果优于包埋固定微生物生物炭处理组，这可能

是由于吸附固定法对微生物活性影响较小，扩散阻力

和钝化剂与土壤接触面相对较大。所以利用生物炭

固定微生物在土壤修复方面的应用值得深入研究[7]。

在本研究中，3种钝化剂的效果呈显著差异，处理后

75 d，X3处理组可提取态的U、Cd含量最低，钝化效果

最为显著。综上所述，比较而言，生物炭作为微生物

载体，通过吸附固定方式复合制备的钝化剂在改善土

壤性质、修复土壤重金属污染方面有着很大的潜在应

用价值。

4 结论

（1）4 种微生物组合对 U、Cd 都有去除作用，其

中枯草芽孢杆菌、柠檬酸杆菌和蜡样芽胞杆菌等比组

合的去除率最优。

（2）与对照组相比各钝化剂处理后，土壤的 pH值

升高，且随着钝化剂添加量的增加，pH呈上升趋势。

各钝化处理组中土壤阳离子交换量与有机质含量均

有所升高，其中，生物炭处理组对土壤阳离子交换量

的提高效果最为显著，3个处理组相比，生物炭处理

组和吸附固定微生物生物炭处理组有机质增加较包

埋固定微生物生物炭处理组效果显著。

（3）各钝化剂处理后，土壤中可提取态的U、Cd含

量均有所下降，且随着钝化时间的延长，可提取态的

U、Cd 含量持续降低，同时，随着钝化剂添加量的增

加，钝化效果显著。3种钝化剂的效果有所差异，处

理后 75 d后，3%吸附固定微生物生物炭处理组可提

取态的U、Cd含量最低，钝化效果最为显著。
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