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微生物诱导碳酸盐沉淀及其在固定重金属领域的应用进展
王茂林１ꎬ２ꎬ３ꎬ 吴世军１ꎬ２∗ꎬ 杨永强１ꎬ２ꎬ 陈繁荣１ꎬ２

１.中国科学院广州地球化学研究所ꎬ 中国科学院矿物学与成矿学重点实验室ꎬ 广东 广州　 ５１０６４０
２.广东省矿物物理与材料研究开发重点实验室ꎬ 广东 广州　 ５１０６４０
３.中国科学院大学ꎬ 北京　 １０００４９

摘要: 生物矿化已受到化学、物理、生物、材料、医学、生命及环境等多学科的广泛关注ꎬ其中ꎬ以尿素为底物的 ＭＩＣＰ(微生物诱导

碳酸盐沉淀)技术是生物矿化领域的研究热点之一. 在分析 ＭＩＣＰ 过程中的酶解机理和生物大分子在微生物矿化过程中的作用

基础上ꎬ通过对重金属离子的矿化产物和碳酸盐矿化菌的成矿因素分析ꎬ揭示 ＭＩＣＰ 矿化产物的特征及形成条件. 碳酸盐矿化菌

主要产生脲酶分解尿素ꎬ增加土壤 ＣＯ３
２－饱和度ꎬ其代谢产生的胞外聚合物具有多种功能团组合和键能连接ꎬ起着调控生物矿化

的作用. ＭＩＣＰ 技术可用于固定土壤和水体中的 Ｃｕ、Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ、Ｃｒ、Ａｓ 等重金属ꎬ重金属主要以共沉淀的形式被固定ꎬ阴阳离子型

重金属以类质同象置换方式分别占据方解石中的 ＣＯ３
２－位和 Ｃａ２＋位ꎬ从而促使污染土壤中的可交换态重金属向碳酸盐结合态转

移. 但是ꎬＭＩＣＰ 技术主要针对减少重金属的生物可利用性ꎬ不能满足以全量来计算的现行土壤环境质量标准ꎬ且 ＭＩＣＰ 技术在长

期有效性、生物安全性和土壤理化性质等方面存在诸多隐患. 因此ꎬ由试验条件转向实际应用具有一定挑战. 建议寻找更稳定的

方法以阻止碳酸盐矿物中的重金属溶出ꎬ且有必要将开发高效的土著微生物复合菌剂作为未来 ＭＩＣＰ 研究的方向之一.
关键词: 微生物矿化ꎻ 重金属ꎻ 碳酸盐沉淀ꎻ 脲酶
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　 　 城市化、工业化、采矿业以及农业集约化进程加

剧了重金属向环境的释放ꎬ越来越多的重金属通过土

壤、水体、大气等介质直接或间接地危害人类的健康ꎬ
甚至引发地区性的粮食危机. 近年来ꎬ重金属污染问

题日益严重ꎬ引起全社会的广泛关注. 目前ꎬ我国土

壤总点位超标率高达 １６􀆰 １％ꎬ其中无机污染点位占

８２􀆰 ８％[１]ꎬ主要污染物为镉、汞、砷、铜、铅、铬、锌、镍
等重金属. 多地出现“镉米”“铅米”等事件ꎬ全国年均

粮食减产约１ ２００×１０４ ｔꎬ经济损失超过 ２００×１０８ 元[２] .
因此ꎬ治理土壤重金属污染刻不容缓. 土壤重金属修

复主要是通过清除或固定污染物ꎬ减少其迁移性和生

物可利用性ꎬ传统的修复方法包括: ①以客土、翻土、
去表土为主的工程治理方法ꎻ②以磷酸盐类、黏土矿

物类、有机类的沉淀、吸附、络合、氧化还原等为主的

化学固定技术ꎻ③以植物提取、固定、挥发、过滤为主

的生物修复[３￣５] . 这些方法中ꎬ工程方法对土壤重金

属的去除率较低ꎻ化学钝化简单易行、效果显著ꎬ但是

钝化剂本身可能含有重金属、对土壤结构和理化性质

造成显著影响ꎬ妨碍农作物对微量营养元素的吸收ꎻ
而生物修复虽然对土壤改性温和ꎬ但是容易造成重金

属在植物体内的富集ꎬ植物根系积累的重金属在一定

条件下又可以释放到周边土壤中. 针对这些问题ꎬ研
究者逐渐开发了一些新方法ꎬ如基于地球化学的原位

成矿、生态￣物理修复技术、农业技术调控和固定技术

联用等[６￣７] .
ＭＩＣＰ(微生物诱导碳酸盐沉淀)是微生物诱导成

矿(ＢＩＭ)的延伸ꎬ指在环境中有 Ｃａ２＋等金属离子以及

其他底物存在时ꎬ微生物通过自身代谢调节体系环

境ꎬ形成以方解石为主的碳酸盐晶体ꎬ是联系宏观矿

物质与生命现象的重要桥梁ꎬ是地质微生物学领域重

要的研究方向之一[８￣９] . 近年来ꎬＭＩＣＰ 的机理以及利

用其固定环境中重金属的研究已经有了很大的发展ꎬ
目前 ＭＩＣＰ 技术主要有尿素水解、反硝化作用、三价

铁还原和硫酸盐还原作用等[１０]ꎬ其中尿素水解方法

简单、过程控制容易、短时间内就能产生大量的碳酸

盐类沉淀ꎬ研究较为广泛. 笔者主要介绍产脲酶的

ＭＩＣＰ 机制及其在固定重金属领域的应用.
１　 基于脲酶水解的 ＭＩＣＰ 机理

尿素水解的 ＭＩＣＰ 是基于高产脲酶菌的一系列

生物化学反应ꎬ其中微生物的主要作用是提供脲酶和

晶核. 产脲酶微生物在环境中广泛存在ꎬ嗜碱性ꎬ能
以土壤或水体中的尿素为氮源ꎬ通过自身新陈代谢产

生高活性的脲酶ꎬ进而促进尿素水解. 脲酶催化作用

的本质是脲酶破坏尿素的共价键ꎬ其活性中心与尿素

底物分子之间通过氢键、离子键、疏水键等短程非共

价力作用ꎬ形成 Ｅ￣Ｓ(脲酶￣尿素)反应中间物[１１￣１３] .
微生物生长过程中会产生大量的 ＥＰＳ(胞外聚合

物)ꎬ其主要成分是多糖、糖醛酸及蛋白质等ꎬ可作为

某些矿化产物成核的附着面ꎬ即有机质和无机物质相

互作用的界面. 这些胞外聚合物具有大量带负电的

官能 团 如 羧 基 ( —ＣＯＯＨ)、 羟 基 ( —ＯＨ)、 羰 基

(Ｃ􀪅􀪅Ｏ)ꎬ可吸附溶液中 Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋ 等阳离子. 此时ꎬ
细菌和带有阳离子的 ＥＰＳ 成为 ＣａＣＯ３ 沉淀及生长的

有效位点ꎬＣａＣＯ３ 在其表面形成晶核并逐渐长大ꎬ形
成矿物结晶. 随着 ＣａＣＯ３ 结晶数量的不断增多ꎬ细胞

被完全包裹ꎬ细胞代谢活动所需的营养物质难以得到

供应ꎬ导致细胞逐渐死亡[１４]ꎬ微生物参与成核过程如

图 １ 所 示ꎬ 整 个 反 应 的 化 学 过 程 见 式 ( １ ) ~
(７) [１０ꎬ１４￣１５] .

ＣＯ(ＮＨ２) ２ ＋ Ｈ２Ｏ → ＮＨ２ＣＯＯＨ ＋ ＮＨ３ (１)
ＮＨ２ＣＯＯＨ ＋ Ｈ２Ｏ → ＮＨ３ ＋ Ｈ２ＣＯ３ (２)

Ｈ２ＣＯ３↔ＨＣＯ３
－ ＋ Ｈ ＋ (３)

２ＮＨ３ ＋ ２Ｈ２Ｏ↔２ＮＨ４
＋ ＋ ２ＯＨ － (４)

ＨＣＯ３
－ ＋ Ｈ ＋ ＋ ２ＮＨ４

＋ ＋ ２ＯＨ － ↔
ＣＯ３

２－ ＋ ２ＮＨ４
＋ ＋ ２Ｈ２Ｏ (５)

Ｃｅｌｌ ＋ Ｃａ２＋ → Ｃｅｌｌ － Ｃａ２＋ (６)
Ｃｅｌｌ － Ｃａ２＋ ＋ ＣＯ３

２－ → Ｃｅｌｌ － ＣａＣＯ３ (７)
　 　 ＥＰＳ 对矿化产物的控制是微生物矿化的关键ꎬ这
种控制主要涉及两个方面:①ＥＰＳ 包含的键能对矿化

产物的控制ꎻ②大分子的结构和表面能对矿化位置和

形态的控制. ＥＰＳ 具有多种高低不同的键能和由肽

链组成的多级蛋白结构ꎬ控制着环境体系 ｐＨ 的变化

及无机￣有机的键能链接ꎻ生物体中存在高能的共价

键ꎬ键能相对较低的氢键、离子键、范德华键等ꎬ各种

键的形成与断裂处在动态平衡的状态[１７] . ＥＰＳ 包含

诸多疏水性大分子结构构架和充当矿物成核面的酸

性大分子ꎬ二者共同组装形成有机基体ꎬ起着机械支

撑的结构构架作用ꎬ能与无机矿物进行复杂组装ꎬ其

７０２
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注:根据文献[１６]修改.

图 １　 微生物诱导碳酸盐成矿的过程

Ｆｉｇ􀆰 １ Ｔｈｅ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｉｎｄｕｃｅｄ ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ

矿化产物具有良好的生物相容性和优异的机械性能ꎬ
能够抵抗存在于生物环境中的拉应力、压应力和弯曲

力[１８] . 如大凤螺的螺壳是参有一定比例有机成分的

碳酸钙晶体复合材料ꎬ呈交错层纹状ꎬ具有 ５０ ＧＰａ 的

弹性系数和 １００ ＭＰａ 的抗弯强度ꎬ其壳珍珠层的断

裂能高达 １􀆰 ３×１０４ Ｊ∕ｍ２ꎬ高于普通文石 ３ ~ ４ 个数量

级[１９]ꎻ鹿角材料可以在 ３００ ＭＰａ 的应力作用下持续

延伸而不断裂[２０]ꎻ鲍鱼壳等海洋贝类有机模板的核

心部分是丝心蛋白穿过表层与内部的层状纤维缔合ꎬ
其在一定的物理化学条件下控制溶液中的离子向固

相转变[２１￣２２] .
２　 ＭＩＣＰ 在固定重金属领域的应用

基于脲酶菌的 ＭＩＣＰ 技术具有能耗小、种类多、
资源丰富、环境友好等优点ꎬ被广泛地应用于建筑行

业和生态修复. 采用涂抹、灌浆、注射等工艺ꎬ通过微

环境的供给加速混凝土和水泥基表面原位矿化形成

碳酸钙防护层ꎬ对于石质文物和建筑材料缺陷修复具

有重要意义. 此外ꎬ碳酸盐在沉淀过程中ꎬ可以捕获

部分重金属或放射性元素ꎬ这些元素一般以类质同象

置换方式占据 ＣａＣＯ３ 中的 Ｃａ２＋或 ＣＯ３
２－位置. 因此ꎬ

人们希望 ＭＩＣＰ 技术能在重金属和部分放射性元素污

染修复方面发挥作用并进行了积极的探索ꎬ国外已经

有大量学者开展相关方面的机理研究ꎬ国内开展相关

研究的学者较少. 目前ꎬ将 ＭＩＣＰ 技术应用于重金属污

染治理方面的工作还主要集中于实验室模拟阶段ꎬ近
几年部分 ＭＩＣＰ 固定重金属的研究汇总如表 １ 所示.
２􀆰 １　 阳离子型重金属

２􀆰 １􀆰 １　 Ｃｕ
Ａｃｈａｌ 等[２３] 筛选出一株对铜具有较强耐受能力

的革兰氏阳性菌———Ｋｏｃｕｒｉａ ｆｌａｖａ ＣＲ１ꎬ其脲酶产率

高ꎬ可去除培养基中 ９７％(ｉｃ ＝ １ ０００ ｍｇ∕Ｌꎬｉｃ 指重金

属初始浓度)的 Ｃｕ２＋ꎬ将其应用于 Ｃｕ２＋污染严重的土

壤ꎬ生物修复率达 ９５％ꎬ产物主要是方解石和文石.
Ｋａｎｇ 等[２５] 从重金属污染的土壤中分离出 ５ 种能诱

导形成方解石的芽孢八叠球菌 Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａꎬ其中

Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｓｏｌｉ Ｂ￣２２ 在酵母膏￣硫酸铵培养基上接种

７２ ｈꎬ能够去除 ６１􀆰 ８％ (ｉｃ ＝ １２８ ｍｇ∕Ｌ)的 ＣｕＣｌ２ꎬ形成

ＣｕＣＯ３ 和 ＣａＣＯ３ 沉淀ꎬ其中以 ＣａＣＯ３ 为主. 另外ꎬ土
壤农杆菌、巴氏葡萄球菌、沃氏葡萄球菌、短小芽孢杆

菌等菌种对铜的耐受能力较强[４１]ꎬ可作为 ＭＩＣＰ 修

复铜污染土壤的潜在菌种.
２􀆰 １􀆰 ２　 Ｐｂ

Ａｃｈａｌ 等[２６]于 ２０１２ 年首次报道了利用 ＭＩＣＰ 技

术生物修复铅污染的土壤ꎬ接种细菌的土壤中可交换

态 Ｐｂ 浓度减少了 ８３􀆰 ４％(ｉｃ ＝ １００ ｍｇ∕ｋｇ)ꎬ碳酸盐结

合态中的 Ｐｂ 含量增加 ８３􀆰 ２％ꎬ因此ꎬＫ. ｆｌａｖａ ＣＲ１ 对

可交换态 Ｐｂ 的去除主要以碳酸盐结合态的形式封

存. 王新花等[２９]从金矿尾矿中筛选出一种施氏假单

胞菌并用于修复 Ｐｂ 污染土壤ꎬ当初始 Ｐｂ 浓度为

０􀆰 ０１~０􀆰 ０５ ｍｍｏｌ∕Ｌ 时ꎬＰｂ 去除率在 ９７％以上ꎬ除生成

少量 ＰｂＣＯ３ 外ꎬ大部分 Ｐｂ 通过与微生物诱导形成的

ＣａＣＯ３ 共沉淀去除. 成艳等[３０]从土壤中筛选出的一株

耐受 Ｐｂ 的碳酸盐矿化菌株———Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｃｅｒｅｕｓ Ｐｂ２１ꎬ可
在中性和碱性条件下快速生成 ＰｂＣＯ３ꎬ溶液中 Ｐｂ 去

除率可高达 ９０％以上(ｉｃ ＝ ２ ｇ∕Ｌ). 相似地ꎬ尾矿区筛

选得到的 ＵＲ４７、Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｓｐ. ＫＫ１、下水道肠杆菌等耐

Ｐｂ 的菌种均能利用 ＰｂＣｌ２、ＰｂＳｉＯ３、ＰｂＳ 等多种含 Ｐｂ
化 合 物 形 成 稳 定 态 ＰｂＣＯ３ 以 及 含 Ｐｂ 的

ＣａＣＯ３
[２７￣２８ꎬ４２￣４３]ꎬ表明 ＭＩＣＰ 技术对于环境中长期暴

露的 Ｐｂ 污染修复具有较大的应用前景.
２􀆰 １􀆰 ３　 Ｃｄ

Ｋｕｍａｒｉ 等[３１] 利用从长江水分离出的微杆菌

８０２
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Ｔａｂｌｅ １ Ｔｈｅ ｅｘａｍｐｌｅｓ ｏｆ ＭＩＣＰ ｉｎ ｉｍｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ

重金属 细菌 不同介质中重金属的生物修复率 数据来源

黄色考克氏菌(Ｋｏｃｕｒｉａ ｆｌａｖａ ＣＲ１)
９５％(ｉｃ＝ ３４０ ｍｇ∕ｋｇꎬ土壤) 文献[２３]

９７％(ｉｃ＝ １ ０００ ｍｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[２３]

Ｃｕ 碳酸盐矿化菌剂 ７４％(ｉｃ＝ １２􀆰 ９５ ｍｇ∕ｋｇꎬ土壤) 文献[２４]

土壤芽孢八叠球菌(Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｓｏｌｉ Ｂ￣２２) ６１􀆰 ８％(ｉｃ＝ １２８ ｍｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[２５]

朝鲜芽孢八叠球菌(Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｋｏｒｅｅｎｓｉｓ ＵＲ４７) ９３􀆰 ２％(ｉｃ＝ ９４５ ｍｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[２８]

黄色考克氏菌(Ｋｏｃｕｒｉａ ｆｌａｖａ) ８３􀆰 ４％(ｉｃ＝ １００ ｍｇ∕ｋｇꎬ土壤) 文献[２６]

阴沟肠杆菌(Ｅｎｔｅｒｏｂａｃｔｅｒ ｃｌｏａｃａｅ ＫＪ￣４６) ６８％(ｉｃ＝ ７􀆰 ２ ｍｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[２７]

Ｐｂ
朝鲜芽孢八叠球菌(Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｋｏｒｅｅｎｓｉｓ ＵＲ４７) ９９％(ｉｃ＝ １􀆰 ４９ ｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[２８]

施氏假单胞菌(Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ｓｔｕｔｚｅｒｉ) ９７％(ｉｃ＝ １０３􀆰 ５ ｍｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[２９]

碳酸盐矿化菌剂 ７５％(ｉｃ＝ ４􀆰 ９５ ｍｇ∕ｋｇꎬ土壤) 文献[２４]

蜡状芽孢杆菌(Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｃｅｒｅｕｓ Ｐｂ２１) ９０％(ｉｃ＝ ２ ｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[３０]

Ｚｎ
芽孢八叠球菌(Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｓｐ. Ｒ￣３１３２３ ＵＲ３１) ９９％(ｉｃ＝ ０􀆰 ９６ ｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[２８]

碳酸盐矿化菌剂 ５０％(ｉｃ＝ ３３􀆰 ４６ ｍｇ∕ｋｇꎬ土壤) 文献[２４]

微杆菌(Ｅｘｉｇｕｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ ｕｎｄａｅ) ８４％(ｉｃ＝ １００ ｍｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[３１]

微杆菌(Ｅｘｉｇｕｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ ｕｎｄａｅ) ９０％(ｉｃ＝ １００ ｍｇ∕ｋｇꎬ土壤) 文献[３１]

Ｃｄ
球形芽孢杆菌(Ｌｙｓｉｎｉｂａｃｉｌｌｕｓ ｓｐｈａｅｒｉｃｕｓ) ９９􀆰 ９５％(ｉｃ＝ ０􀆰 ８２ ｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[３２]

肿大地杆菌(Ｔｅｒｒａｂａｃｔｅｒ ｔｕｍｅｓｃｅｎｓ) ９９％(ｉｃ＝ １􀆰 ２３ ｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[２８]

碳酸盐矿化菌剂 ５２％(ｉｃ＝ ０􀆰 ６４ ｍｇ∕ｋｇꎬ土壤) 文献[２４]

芽孢杆菌 ＧＺ￣２２(Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｓｐ. ＧＺ￣２２) ６０􀆰 ７２％(ｉｃ＝ １０ ｍｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[３３]

Ｃｒ
芽孢杆菌(Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｓｐ. ＣＳ８) >６８％(ｉｃ＝ １２４􀆰 ８ ｍｇ∕ｋｇꎬ镉渣) 文献[３４]

蜡状芽孢杆菌(Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｃｅｒｅｕｓ ＹＲ５) ９２％(ｉｃ＝ １００ ｍｇ∕ｋｇꎬ土壤) 文献[３５]

芽孢八叠球菌(Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｇｉｎｓｅｎｇｉｓｏｌｉ) ９６％(ｉｃ＝ １０ ｍｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[３６]

Ａｓ 芽孢八叠球菌(Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｇｉｎｓｅｎｇｉｓｏｌｉ) ９９􀆰 ８％ (ｉｃ＝ ５００ ｍｇ∕ｋｇꎬ土壤) 文献[３６]

碳酸盐矿化菌剂 ８３％(ｉｃ＝ １４􀆰 ０１ ｍｇ∕ｋｇꎬ土壤) 文献[２４]

盐单胞菌(Ｈａｌｏｍｏｎａｓ ｓｐ.) ８６％(ｉｃ＝ １００ ｍｇ∕ｋｇꎬ石英砂) 文献[３７]

Ｓｒ
芽孢杆菌(Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｐａｓｔｅｕｒｅｉ) ９５％(ｉｃ＝ ８７􀆰 ６ ｍｇ∕Ｌꎬ溶液) 文献[３８]

巴氏芽孢八叠球菌(Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｐａｓｔｅｕｒｉｉ) ５９％(ｉｃ＝ ２１０ ｍｇ∕Ｌꎬ多孔介质流) 文献[３９]

巴氏芽孢八叠球菌(Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｐａｓｔｅｕｒｉｉ ＷＪ￣２) ８０％(ｉｃ＝ ７ ｍｇ∕ｋｇꎬ石英砂) 文献[４０]

　 　 注:ｉｃ 指土壤或溶液中重金属的初始浓度.

Ｅｘｉｇｕｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ ｕｎｄａｅ ＹＲ１０ꎬ分别在 １０ 和 ２５ ℃条件

下进行了 ＭＩＣＰ 修复 Ｃｄ 污染土壤的试验. ２ 周后

９０％(ｉｃ ＝ １００ ｍｇ∕ｋｇ)以上的 Ｃｄ 转化为碳酸盐结合

态ꎬ首次证明 ＭＩＣＰ 技术在低温条件下修复 Ｃｄ 污染

土壤的巨大潜能. ＺＨＡＯ 等[３３]比较了基于菌株 ＧＺ￣２２
的 ＭＩＣＰ 与生物吸收去除溶液中 Ｃｄ 的效率ꎬ最适条

件下 ４８ ｈ 内 ＭＩＣＰ 的 去 除 率 为 ６０􀆰 ７２％ ( ｉｃ ＝
１０ ｍｇ∕ｋｇ)ꎬ其产物为稳定的 ＣｄＣＯ３ꎬ而生物吸收的去

除率为 ５６􀆰 ２７％ꎬ表明 ＭＩＣＰ 是一种高效且环境友好

的原位修复技术. 生物矿化产物本身对重金属也有

一定的去除效果[４４]ꎬ牡蛎壳是生物矿化的产物ꎬ含有

大量的 ＣａＣＯ３ꎬ向土壤中添加 ５ ｍｇ∕ｋｇ 的废牡蛎壳

后ꎬ０􀆰 １ ｍｏｌ∕Ｌ 盐酸可提取态 Ｃｄ 减少 ６９􀆰 ５％[４５] .
２􀆰 １􀆰 ４　 其他重金属

Ｚｎ、Ｃｏ、Ｎｉ 等阳离子型重金属也能通过ＭＩＣＰ 技术

固定. ＬＩ 等[２８] 利用 Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｇｌｏｂｉｓｐｏｒａ (ＵＲ５３)、
Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｋｏｒｅｅｎｓｉｓ (ＵＲ４７)、Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｓｐ. Ｒ￣３１３２３
( ＵＲ３１ )、 Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｌｅｎｔｕｓ ( ＵＲ４１ )、 Ｓ. ｐａｓｔｅｕｒｉｉ、
Ｔ. ｔｕｍｅｓｃｅｎｓ等 ６ 种菌进行 ＭＩＣＰ 试验ꎬ如图 ２ 所示ꎬ
当溶液中加入初始浓度为 ２ ｇ∕Ｌ 的 ＮｉＣｌ２、 ＣｕＣｌ２、
ＰｂＣｌ２、ＺｎＣｌ２、ＣｏＣｌ２、ＣｄＣｌ２ 时ꎬＮｉ、Ｃｕ、Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｏ、Ｃｄ
的去除率为 ８８％~１００％ꎬ其中 ６ 种菌对 Ｐｂ 的去除率

都接近 １００％. ＵＲ３１、ＵＲ４７、Ｓ. ｐａｓｔｅｕｒｉｉ、Ｔ. ｔｕｍｅｓｃｅｎｓ
对 Ｃｄ 的去除率较高ꎬ超过 ９９％ꎬＵＲ３１ 对 Ｚｎ 和 Ｃｏ 去

９０２
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注: 根据文献[２８]修改.

图 ２　 不同微生物通过 ＭＩＣＰ 对溶液中

重金属的去除率

Ｆｉｇ􀆰 ２ Ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｒａｔｅｓ ｏｆ ｖａｒｉｏｕｓ ａｑｕｅｏｕｓ ｈｅａｖｙ
ｍｅｔａｌｓ ｂｙ ｉｓｏｌａｔｅｄ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｓｔｒａｉｎｓ ｔｈｒｏｕｇｈ ＭＩＣＰ

除率 最 高ꎬ 分 别 超 过 ９９％ 和 ９４％ꎬ 肿 大 地 杆 菌

Ｔ. ｔｕｍｅｓｃｅｎｓ对 Ｎｉ 的去除率较高ꎬ达到 ９０％.
总之ꎬ碳酸盐矿化菌在生长繁殖的过程中通过生

物催化酶的作用ꎬ将底物尿素分解形成 ＣＯ３
２－ꎬ进而

将周围环境中的 Ｃｕ２＋、Ｐｂ２＋、Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋、Ｃａ２＋等金属离

子以 ＣａＣＯ３ 沉淀的形式固定下来ꎬ阻止其进一步向

植物及食物链中迁移ꎬ有效地降低人类遭受重金属威

胁的风险. 表 １ 中所列的菌种均是从当地污染土壤

中筛选得到ꎬ属于土著菌种ꎬ不仅克服了普通细菌对

高浓度重金属极度敏感的缺陷ꎬ而且其诱导形成的产

物对重金属的固定率高ꎬ有效地降低了重金属的生物

利用率ꎬ使其维持在动植物所需的微量元素水平成为

可能.
２􀆰 ２　 阴离子型重金属 Ｃｒ 及类金属 Ａｓ
２􀆰 ２􀆰 １　 Ｃｒ

我国每年生产铬渣 ０􀆰 ４５ Ｍｔꎬ是世界上生产铬渣

量最大的国家[４６] . Ｃｒ(Ⅵ)迁移速率极快ꎬ可降低胞

内抗氧化酶活性、ＲＯＳ (促进活性氧化物)的合成ꎬ损
伤 ＤＮＡꎬ导致细胞死亡及细胞癌变[４７] . 物理屏障能

防止铬渣随暴雨蔓延ꎬ基于尿素水解的 ＭＩＣＰ 技术能

有效阻止游离态 Ｃｒ 迁移. Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｓｐ. ＣＳ８ 诱导作用

下制成的含铬渣的固态砖中 Ｃｒ(Ⅵ)含量是渗沥液中

的 ４ 倍ꎬＣｒ(Ⅵ)进入到方解石的晶格中ꎬ化学性质相

对稳定ꎬ有效降低了铬渣中 Ｃｒ(Ⅵ)向周围环境迁移

的可能性[３４] . 增加溶液中的 Ｃｒ(Ⅵ)浓度可抑制方解

石的成核及生长ꎬ但能促进亚稳定的球霰石和文石形

成[４８] . 同步辐射研究表明ꎬＣｒＯ４
２－主要占据方解石中

的 ＣＯ３
２－ 位 置[４９] . 一 些 细 菌ꎬ 如 枯 草 芽 孢 杆 菌

(Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｓｕｂｔｉｌｉｓ)、假单胞菌(Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ)、中间苍

白 杆 菌 ( Ｐａｎｎｏｎｉｂａｃｔｅｒ ｐｈｒａｇｍｉｔｅｔｕｓ )、 无 色 杆 菌

(Ａｃｈｒｏｍｏｂａｃｔｅｒ)、Ｐａｎｎｏｎｉｂａｃｔｅｒ ｐｈｒａｇｍｉｔｅｔｕｓ 等能够将

Ｃｒ(Ⅵ)还原为 Ｃｒ(Ⅲ) [５０￣５３]ꎬ碳酸盐矿化菌和 Ｃｒ(Ⅵ)
还原型微生物的联用能够有效地将有毒的 Ｃｒ(Ⅵ)变
成无毒的 Ｃｒ(Ⅲ)并稳定地封存于碳酸盐矿物中.
２􀆰 ２􀆰 ２　 Ａｓ

Ａｓ 是一种具有毒性的类金属ꎬ且 Ａｓ(Ⅲ)的毒性

远大于 Ａｓ(Ⅴ). Ａｓ２Ｏ３ 俗称砒霜ꎬ剧毒ꎬ可使细胞正

常代谢发生障碍ꎬ导致细胞死亡ꎬ引起神经衰弱、多发

性神经炎、皮肤癌以及黑角病等. Ａｃｈａｌ 等[３６] 利用一

种芽孢八叠球菌 Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ ｇｉｎｓｅｎｇｉｓｏｌｉ ＣＲ５ 修复

Ａｓ(Ⅲ)污染的土壤ꎬ可将溶解态 Ａｓ(Ⅲ)含量从 ５００
ｍｇ∕ｋｇ 降至 ０􀆰 ８８ ｍｇ∕ｋｇ. Ｊｕｉｌｌｏｔ 等[５４]发现含砷尾矿渗

滤液流经石灰岩层后形成了多种砷酸钙矿物ꎬ认为砷

酸根可以替代方解石矿物中的碳酸根离子. Ｂｅｎｅｄｅｔｔｏ
等[５５]利用电子自回旋波谱法检测到在天然方解石晶

格中 Ａｓ 占据了 Ｃ 位点ꎬ表明含 Ａｓ 方解石中存在

ＡｓＯ３
３－↔ＣＯ３

２－ꎬ并指出当 Ａｓ 不能通过被Ｆｅ∕Ｍｎ氢氧

化物吸附而固定时ꎬ亚砷酸根以类质同像置换方式

被方解石捕获可能是一种有效降低 Ａｓ 迁移性的

途径.
目前针对 Ｃｒ 和 Ａｓ 的微生物修复主要是将

Ｃｒ(Ⅵ)和 Ａｓ(Ⅲ)经过氧化还原反应转化为毒性较

弱的 Ｃｒ(Ⅲ)和 Ａｓ(Ⅴ)ꎬ该过程易受土壤溶解氧、土
壤 ｐＨ￣Ｅｈ 和土壤有机质等的影响. 相比而言ꎬ利用微

生物矿化作用将 Ｃｒ(Ⅵ)和 Ａｓ(Ⅲ)固定于方解石晶

格中更能有效地阻止其迁移. 但是方解石类矿物的

容纳能力有限ꎬ在高浓度 Ａｓ 污染的土壤中ꎬ可以考虑

基于微生物矿化的原位成矿和其他修复方式的联合

使用.
２􀆰 ３　 放射性元素

核能、核武器开发以及核事故将向环境排放
９０Ｓｒ、１３７Ｃｓ、２２６Ｒａ、２４１Ａｍ 等放射性核素ꎬ它们长期暴露

在环境中可能会对生物体产生严重危害. 研究发现ꎬ
Ｕ(Ⅳ)、Ｕ(Ⅵ)均可进入天然方解石结构ꎬ占据其中

的 Ｃａ２＋离子位置[５６]ꎬ这为生物矿化处理放射性核素

提供了一种思路. 巴氏芽孢杆菌诱导产生的方解石

球状聚集体能有效地胶结含铀粗矿渣ꎬ形成坚硬且具

有一定强度的砂柱[５７] . 基于枯草芽孢杆菌(Ｂａｃｉｌｌｕｓ
ｓｕｂｔｉｌｉｓ)的热力学模型表明ꎬ细菌细胞壁表面可形成

０１２
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ＵＯ２(ＯＨ) ２、ＵＯ２ＣＯ３、ＣａＵＯ２(ＣＯ３) ２ 等稳定复合物ꎬ
对于地表环境中铀的迁移具有较大的滞留效应[５８] .
Ａｃｈａｌ 等[３７]利用高度耐受 Ｓｒ 的盐单胞菌固定含水层

石英砂中的 Ｓｒꎬ可交换态 Ｓｒ 去除率达到 ８６％ꎬＸＲＤ
结果显示产物主要为方解石ꎬ并含少量文石和球霰

石. ＩＮＥＥＬ (爱达荷国家工程与环境实验室) 利用

ＭＩＣＰ 技术固定模拟蛇河平原含水层中的９０ Ｓｒꎬ巴氏

芽孢杆菌诱导形成的方解石中 Ｓｒ 的平均分配系数

(０􀆰 ５)远高于天然方解石和合成方解石中的分配系

数(０􀆰 ０２~０􀆰 ４)ꎬ二次离子质谱分析表明 Ｓｒ 在方解石

晶体表面和内部均有分布[５９] . 相似地ꎬ Ｌａｕｃｈｎｏｒ
等[３９]在运用 ＭＩＣＰ 技术处理模拟 Ｈａｎｆｏｒｄ 场址中的

含９０Ｓｒ 多孔介质时ꎬ发现溶液中超过 ５０％以上的 Ｓｒ
可在流经沉积物柱时被截留ꎬ并以碳酸盐结合态

存在.
２􀆰 ４　 微生物钝化剂

微生物钝化剂主要是利用微生物诱导成矿的原

理ꎬ采取一定的技术手段制备和保藏具有生物矿化能

力的微生物. 常见的微生物矿化菌剂主要有碳酸盐

矿化菌剂和磷酸盐矿化菌剂ꎬ笔者主要讨论碳酸盐微

生物矿化菌剂. 制备微生物菌剂必须尽可能保持微

生物的活性和减少外力对菌体造成的机械损伤ꎬ钱春

香等[１４]综合考虑微生物生长的各种条件经试验总结

出碳酸盐矿化菌剂(主要是芽孢杆菌)的最佳离心转

速为６ ０００ ｒ∕ｍｉｎꎬ离心时间为 １０ ｍｉｎꎬ理想冷冻干燥

厚度为 ５ ｍｍꎬ而低储存温度对菌粉长期保持较高活

性更有效. 许燕波等[２４] 将制备好的革兰氏阳性菌剂

作为微生物矿化修复制剂喷洒于 １ ０００ ｍ２ 的污染土

壤ꎬ土壤中交换态重金属离子含量明显减少ꎬＡｓ、Ｐｂ、
Ｃｄ、Ｚｎ、Ｃｕ 的含量分别从 １４􀆰 ０１、４􀆰 ９５、０􀆰 ６４、３３􀆰 ４６、
１２􀆰 ９５ ｍｇ∕ｋｇ 降 至 ２􀆰 ３７、 １􀆰 ２５、 ０􀆰 ３１、 １６􀆰 ６７、 ３􀆰 ４２
ｍｇ∕ｋｇ. 由于碳酸盐矿化菌剂固定重金属的效果受到

重金属浓度、价态、土壤 ｐＨ、环境温度及湿度等条件

的影响ꎬ不同的微生物对重金属和环境的敏感度不相

同ꎬ因此ꎬ筛选环境耐受性高、对各种重金属固定能力

强的菌种是 ＭＩＣＰ 修复重金属污染土壤的关键.
３　 ＭＩＣＰ 固定重金属面临的挑战

ＭＩＣＰ 可用于固定溶液和土壤中的重金属ꎬ具有

良好应用前景. 但是ꎬ现有研究大部分尚处于实验室

研究阶段ꎬ仅有少量小试或现场试验报道[２４] . 如需采

用 ＭＩＣＰ 技术固定重金属特别是污染土壤中的重金

属尚面临诸多挑战ꎬ主要包括评价标准不一致、长期

有效性未知及生物安全、土壤环境恶化等潜在的副

作用.

３􀆰 １　 评价标准

根据 ＭＩＣＰ 固定重金属的原理可知ꎬ该方法既可

归类微生物修复技术ꎬ也可归类于化学固定技术. 当

将 ＭＩＣＰ 技术用于土壤重金属修复治理时ꎬ土壤中部

分可交换态重金属转化为碳酸结合态ꎬ但土壤中重金

属的总量不变. 现行 ＧＢ １５６１８—１９９５«土壤环境质量

标准» [６０]及 ＧＢ １５６１８—２０１□«农用地土壤环境质量

标准(三次征求意见稿)» [６１] 均规定了土壤中重金属

总量限值ꎬ如果按照总量来评价 ＭＩＣＰ 技术固定重金

属的效果ꎬ经过 ＭＩＣＰ 处理后仍难达标. 因此ꎬ对于

ＭＩＣＰ 固定重金属的评价应该注重其生物可利用性.
以处理 Ａｓ 和 Ｃｕ 污染的土壤为例ꎬ现有研究中土壤 Ａｓ
和 Ｃｕ 最高含量分别为 ５００ ｍｇ∕ｋｇ[３６] 和 ３４０ ｍｇ∕ｋｇ[２３]ꎬ
均高于 ＧＢ １５６１８—２０１□中规定的最高限值. 经过

ＭＩＣＰ 处理后可交换态 Ａｓ 含量从 ２５􀆰 ８５ ｍｇ∕ｋｇ 降至

０􀆰 ８８ ｍｇ∕ｋｇꎬ可交换态 Ｃｕ 含量从 ６７ ｍｇ∕ｋｇ 降至

３􀆰 ５ ｍｇ∕ｋｇꎬ有效地降低了其生物可利用性. 如表 １ 所

述ꎬ现有研究中并非所有重金属初始浓度都高于土壤

环境质量标准. 以 Ｃｒ 为例ꎬ其在研究土壤中的最高初

始浓度仅为 １００ ｍｇ∕Ｌ[３５]ꎬ低于 ＧＢ １５６１８—２０１□中

规定的 １５０ ｍｇ∕Ｌ 的最低限值. 而大部分污染土壤中

重金属浓度可能会高于其规定标准的几倍甚至几十

倍ꎬ当将 ＭＩＣＰ 技术用于高浓度重金属污染土壤修复

时ꎬ其固定重金属有效性如何还需进一步验证.
３􀆰 ２　 长期有效性

虽然 ＭＩＣＰ 在短时间内能起到很好固定重金属

的效果ꎬ但是随着时间的延续以及一些气候和人为因

素ꎬ土壤中的碳酸盐结合态或许难以长期稳定存在ꎬ
碳酸盐结合态重金属有可能会重新活化. 最新研

究[６２]表明ꎬ３０％由 ＭＩＣＰ 沉淀的 ＣａＣＯ３ 在完全沉积

后 １ 个月内发生了溶解. 因此ꎬ有必要模拟土壤自然

条件ꎬ研究经过 ＭＩＣＰ 处理的重金属在不同环境条件

下的溶解和迁移规律ꎬ并积极探索更有效地包裹重金

属的矿物载体ꎬ如将土壤中的方解石进一步转化为更

稳定的羟基磷灰石.
３􀆰 ３　 生物安全

能诱导尿素分解产生方解石类矿物的微生物有

很多ꎬ包括微藻、真菌和细菌等ꎬ但效果显著的微生物

只有极少一部分ꎬ主要是芽孢杆菌和球菌ꎬ其中以脲

芽孢八叠球菌效果最为显著ꎬ且对重金属的耐受性普

遍较高ꎬ是一种理想的碳酸盐矿化菌剂. 但任何一种

微生物如果单独大量地引入到某一环境中ꎬ会侵占土

著微生物的生活空间和营养ꎬ破坏当地土壤微生物的

种群多样性. 因此ꎬ有必要采取细胞工程、基因工程
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等先进的生物技术驯化土著微生物ꎬ使其具有芽孢八

叠球菌的产脲酶基因ꎬ从而研发高效环保的复合碳酸

盐矿化菌剂.
３􀆰 ４　 土壤环境

尿素是 ＭＩＣＰ 技术的关键物质之一. 尿素的过量

输入ꎬ使得土壤氮素供过于求ꎬ在碳酸盐矿化菌的作

用下ꎬ土壤 ｐＨ 和温度迅速升高ꎬ可能引起土壤结构

黏滞、空隙堵塞、通气性差、容重高、养分释放慢ꎬ造成

好气性微生物活动差ꎬ渗透系数低ꎬ毛细作用强等不

良影响ꎬ导致表层土壤盐渍化加剧ꎬ甚至出现土壤板

结现象ꎬ影响农作物正常生长. 针对这一现象ꎬ可以

考虑使用秸秆、米糠等天然有机物代替培养液减少土

壤盐分ꎬ经常翻耕以确保土壤正常呼吸ꎬ以及复合有

机肥与尿素的配合使用调控土壤 ｐＨ.
４　 结论与展望

ａ) 微生物是生物矿化的关键ꎬ脲酶菌在 ＭＩＣＰ
中的作用主要是分解脲素ꎬ产生 ＮＨ３ 提高微环境的

ｐＨꎬ释放 ＣＯ３
２－增加矿物结晶驱动力ꎬ其自身则充当

ＣａＣＯ３ 成矿的结晶位点ꎬ其代谢产物 ＥＰＳ 能调制无

机晶体成核ꎬ主要起着结构组装和键能连接的作用.
ｂ) 应该加强 ＭＩＣＰ 过程及去除重金属的机理研

究ꎬ结合酶反应动力学和结晶热动力学研究含重金属

方解石形成过程ꎬ利用现代分析技术研究金属离子在

细胞内外的沉积部位和结合方式. 深入研究土壤中

微生物如何调控土壤微环境、设置矿化位、诱导或控

制生物矿化过程ꎬ探讨重金属在矿化产物中是否具有

长期稳定性.
ｃ) 微生物诱导成矿是自然界中普遍存在的现

象ꎬ很多微生物均具有这种能力. 利用大自然的力量

原位固定重金属是一种蓬勃发展的生态修复技术ꎬ利
用农业上广泛使用的肥料尿素作为碳酸盐矿化菌的

底物ꎬ既能保证农作物生长所需的氮源ꎬ又可以有效

地固定土壤中的重金属ꎬ是一种环境友好的生态修复

技术. ＭＩＣＰ 过程中重金属主要与 ＣＯ３
２－ 发生沉淀或

与 ＣａＣＯ３ 共沉淀被去除ꎬ但土壤理化性质复杂ꎬ微生

物种类繁多ꎬ微生物对重金属的地球化学行为还包括

生物吸附与富集、氧化￣还原、淋滤等. 在不同的环境

中ꎬ微生物与重金属的作用不尽相同ꎬ因此ꎬ如何在土

壤中营造以微生物矿化为主的条件至关重要.
ｄ) 基于脲酶菌的 ＭＩＣＰ 技术对土壤有效态重金

属的去除效果较好ꎬ但土壤重金属总量仍未发生变

化ꎬ土壤富含各种有机质和腐殖酸ꎬ且在全球变暖及

温室效应加剧的环境演化下ꎬ雨水呈逐渐酸化趋势ꎬ
重金属能否以碳酸盐结合态稳定存在于土壤中有待

于继续深入研究.
ｅ) 目前ꎬ关于 ＭＩＣＰ 的试验大部分是单一菌种

研究ꎬ微生物生长和代谢需要适宜的条件ꎬ接种外源

微生物可能并不适合在土壤中发挥其矿化作用ꎬ甚至

可能对土著微生物群落多样性产生影响ꎬ因此ꎬ有必

要研发高效、环保的复合碳酸盐矿化菌剂或者在土著

微生物中筛选矿化能力强的微生物菌种.

参考文献(Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ):
[ １ ] 　 环境保护部ꎬ国土资源部.全国土壤污染状况调查公报[Ｒ].北

京:环境保护部ꎬ２０１４:１.
[ ２ ] 　 高峰.耕地重金属污染修复之困[Ｊ] .中国土地ꎬ２０１４(２):１４￣１５.

ＧＡＯ Ｆｅｎｇ.Ｄｉｌｅｍｍａ ｏｆ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｉｎ ｃｕｌｔｉｖａｔｅｄ ｌａｎｄ[Ｊ] .
Ｃｈｉｎｅｓｅ Ｌａｎｄꎬ２０１４(２):１４￣１５.

[ ３ ] 　 串丽敏ꎬ赵同科ꎬ郑怀国ꎬ等.土壤重金属污染修复技术研究进

展[Ｊ] .环境科学与技术ꎬ２０１４(Ｓ２):２１３￣２２２.
ＣＨＵＡＮ ＬｉｍｉｎꎬＺＨＡＯ Ｔｏｎｇｋｅꎬ ＺＨＥＮＧ Ｈｕａｉｇｕｏꎬ ｅｔ ａｌ. Ｒｅｓｅａｒｃｈ
ａｄｖａｎｃｅｓ ｏｎ ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｉｎ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ[ Ｊ] .
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ ( Ｃｈｉｎａ)ꎬ２０１４ ( Ｓ２):２１３￣
２２２.

[ ４ ] 　 殷飞ꎬ王海娟ꎬ李燕燕ꎬ等.不同钝化剂对重金属复合污染土壤

的修复效应研究[ Ｊ] .农业环境科学学报ꎬ２０１５ꎬ３４( ３):４３８￣
４４８.
ＹＩＮ ＦｅｉꎬＷＡＮＧ ＨａｉｊｕａｎꎬＬＩ Ｙａｎｙａｎꎬｅｔ ａｌ.Ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｍｕｌｔｉｐｌｅ
ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｉｎ ｐｏｌｌｕｔｅｄ ｓｏｉｌ ｕｓｉｎｇ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｍｍｏｂｉｌｉｚｉｎｇ ａｇｅｎｔｓ[Ｊ] .
Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ａｇｒｏ￣Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ Ｓｃｉｅｎｃｅꎬ２０１５ꎬ３４(３):４３８￣４４８.

[ ５ ] 　 王冬柏ꎬ朱健ꎬ王平ꎬ等.环境材料原位固定修复土壤重金属污

染研究进展[Ｊ] .中国农学通报ꎬ２０１４(８):１８１￣１８５.
ＷＡＮＧ Ｄｏｎｇｂａｉꎬ ＺＨＵ ＪｉａｎꎬＷＡＮＧ Ｐｉｎｇꎬ ｅｔ ａｌ. Ａ ｒｅｖｉｅｗ ｉｎ ｓｉｔｕ
ｉｍｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓ ｉｎ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ ｕｓｉｎｇ
ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｍａｔｅｒｉａｌｓ[Ｊ] .Ｃｈｉｎｅｓｅ Ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｂｕｌｌｅｔｉｎꎬ
２０１４(８):１８１￣１８５.

[ ６ ] 　 黄益宗ꎬ郝晓伟ꎬ雷鸣ꎬ等.重金属污染土壤修复技术及其修复

实践[Ｊ] .农业环境科学学报ꎬ２０１３ꎬ３２(３):４０９￣４１７.
ＨＵＡＮＧ ＹｉｚｏｎｇꎬＨＡＯ Ｘｉａｏｗｅｉꎬ ＬＥＩ Ｍｉｎｇꎬ ｅｔ ａｌ. Ｔｈｅ ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ
ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ ａｎｄ ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｐｒａｃｔｉｃｅ ｏｆ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓ￣ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ
ｓｏｉｌ[Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ａｇｒｏ￣Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ Ｓｃｉｅｎｃｅꎬ２０１３ꎬ３２(３):４０９￣
４１７.

[ ７ ] 　 吴志能ꎬ谢苗苗ꎬ王莹莹.我国复合污染土壤修复研究进展[ Ｊ] .
农业环境科学学报ꎬ２０１６ꎬ３５(１２):２２５０￣２２５９.
ＷＵ ＺｈｉｎｅｎｇꎬＸＩＥ ＭｉａｏｍｉａｏꎬＷＡＮＧ Ｙｉｎｇｙｉｎｇ.Ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｏｉｌｓ
ｗｉｔｈ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｉｎ Ｃｈｉｎａ: ａ ｒｅｖｉｅｗ [ Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ａｇｒｏ￣
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ Ｓｃｉｅｎｃｅꎬ２０１６ꎬ３５(１２):２２５０￣２２５９.

[ ８ ] 　 ＬＯＷＥＮＳＴＡＭ Ｈ ＡꎬＷＥＩＮＥＲ Ｓ.Ｏｎ ｂｉｏｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ[Ｍ].Ｏｘｆｏｒｄꎬ
Ｅｎｇｌａｎｄ:Ｏｘｆｏｒｄ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ Ｐｒｅｓｓꎬ１９８９.

[ ９ ] 　 ＤＥＪＯＮＧ Ｊ ＴꎬＦＲＩＴＺＧＥＳ Ｍ ＢꎬＮÜＳＳＬＥＩＮ Ｋ.Ｍｉｃｒｏｂｉａｌｌｙ ｉｎｄｕｃｅｄ
ｃｅｍｅｎｔａｔｉｏｎ ｔｏ ｃｏｎｔｒｏｌ ｓａｎｄ ｒｅｓｐｏｎｓｅ ｔｏ ｕｎｄｒａｉｎｅｄ ｓｈｅａｒ[Ｊ] .Ｊｏｕｒｎａｌ
ｏｆ Ｇｅｏｔｅｃｈｎｉｃａｌ ａｎｄ Ｇｅｏｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ ２００６ꎬ １３２
(１１):１３８１￣１３９２.

[１０] 　 ＭＵＹＮＣＫ Ｗ Ｄꎬ ＢＥＬＩＥ Ｎ Ｄꎬ ＶＥＲＳＴＲＡＥＴＥ Ｗ. Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ
ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ｉｎ ｃｏｎｓｔｒｕｃｔｉｏｎ ｍａｔｅｒｉａｌｓ: ａ ｒｅｖｉｅｗ [ Ｊ ] .
Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ２０１０ꎬ３６(２):１１８￣１３６.

２１２



第 ２ 期 王茂林等:微生物诱导碳酸盐沉淀及其在固定重金属领域的应用进展 　 　 　

[１１]　 江寿平.酶和底物分子之间相互作用力对扩散控制反应速率的

影响[Ｊ] .中国科学ꎬ１９７７(４):３２９￣３３８.
[１２] 　 吕婧ꎬ蒋勇军ꎬ俞庆森ꎬ等.洋刀豆脲酶与抑制剂相互作用的分

子对接和分子动力学研究[ Ｊ] .化学学报ꎬ２０１１ꎬ６９(２０):２４２７￣
２４３３.
ＬÜ ＪｉｎｇꎬＪＩＡＮＧ ＹｏｎｇｊｕｎꎬＹＵ Ｑｉｎｇｓｅｎꎬｅｔ ａｌ.Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｄｏｃｋｉｎｇ ａｎｄ
ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｄｙｎａｍｉｃｓ ｓｉｍｕｌａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｉｎｈｉｂｉｔｏｒｓ ｂｉｎｄｉｎｇ ｔｏ ｊａｃｋ ｂｅａｎ
ｕｒｅａｓｅ[Ｊ] .Ａｃｔａ Ｃｈｉｍｉｃａ Ｓｉｎｉｃａꎬ２０１１ꎬ６９(２０):２４２７￣２４３３.

[１３] 　 林海.环境工程微生物学[Ｍ].北京:冶金工业出版社ꎬ２０１４:５５￣
１３１.

[１４] 　 钱春香ꎬ王瑞兴ꎬ詹其伟.微生物矿化的工程应用基础[Ｍ].北
京:科学出版社ꎬ２０１５.

[１５] 　 ＳＴＯＣＫＳ￣ＦＩＳＣＨＥＲ ＳꎬＧＡＬＩＮＡＴ Ｊ ＫꎬＢＡＮＧ Ｓ Ｓ.Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ
ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ｏｆ ＣａＣＯ３ [ Ｊ] . Ｓｏｉｌ Ｂｉｏｌｏｇｙ ＆ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙꎬ １９９９ꎬ
３１(１１):１５６３￣１５７１.

[１６] 　 ＤＥＪＯＮＧ Ｊ ＴꎬＭＯＲＴＥＮＳＥＮ Ｂ ＭꎬＭＡＲＴＩＮＥＺ Ｂ Ｃꎬ ｅｔ ａｌ. Ｂｉｏ￣
ｍｅｄｉａｔｅｄ ｓｏｉｌ ｉｍｐｒｏｖｅｍｅｎｔ [ Ｊ ] . Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ ２０１０ꎬ
３６(２):１９７￣２１０.

[１７] 　 贾蓉芬ꎬ高梅影ꎬ彭先芝ꎬ等.微生物矿化[Ｍ].北京:科学出版

社ꎬ２００９.
[１８] 　 ＢＵＮＤＹ Ｋ Ｊ.Ｄｅｔｅｒｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ ｍｉｎｅｒａｌ￣ｏｒｇａｎｉｃ ｂｏｎｄｉｎｇ ｅｆｆｅｃｔｉｖｅｎｅｓｓ

ｉｎ ｂｏｎｅ￣ｔｈｅｏｒｅｔｉｃａｌ ｃｏｎｓｉｄｅｒａｔｉｏｎｓ [ Ｊ ] . Ａｎｎａｌｓ ｏｆ Ｂｉｏｍｅｄｉｃａｌ
Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ１９８５ꎬ１３(２):１１９￣１３５.

[１９] 　 ＢＡＲＴＨＥＬＡＴ ＦꎬＲＩＭ ＪꎬＥＳＰＩＮＯＳＡ Ｈ Ｄ.Ａ Ｒｅｖｉｅｗ ｏｎ ｔｈｅ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ
ａｎｄ ｍｅｃｈａｎｉｃａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｍｏｌｌｕｓｋ ｓｈｅｌｌｓ￣ｐｅｒｓｐｅｃｔｉｖｅｓ ｏｎ
ｓｙｎｔｈｅｔｉｃ ｂｉｏｍｉｍｅｔｉｃ ｍａｔｅｒｉａｌｓ [ Ｍ] ∕∕ ＢＨＵＳＨＡＮ Ｂꎬ ＦＵＣＨＳ Ｈ.
Ａｐｐｌｉｅｄ ｓｃａｎｎｉｎｇ ｐｒｏｂｅ ｍｅｔｈｏｄｓ ＸＩＩＩꎬｂｉｏｍｉｍｅｔｉｃｓ ａｎｄ ｉｎｄｕｓｔｒｉａｌ
ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ.Ｂｅｒｌｉｎ:Ｓｐｒｉｎｇｅｒꎬ２００９:１７￣４４.

[２０] 　 崔福斋.生物矿化[Ｍ]􀆰 ２ 版.北京:清华大学出版社ꎬ２０１２.
[２１] 　 ＡＮＤ Ｋ ＮꎬＣＨＵＪＯ Ｙ. Ｃｏｎｔｒｏｌ ｏｆ ｃｒｙｓｔａｌ ｎｕｃｌｅａｔｉｏｎ ａｎｄ ｇｒｏｗｔｈ ｏｆ

ｃａｌｃｉｕｍ ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｂｙ ｓｙｎｔｈｅｔｉｃ ｓｕｂｓｔｒａｔｅｓ [ Ｊ ] . Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ｏｆ
Ｍａｔｅｒｉａｌｓꎬ２００１ꎬ１３(１０):３２４５￣３２５９.

[２２] 　 ＳＭＩＴＨ Ｂ Ｌꎬ ＳＣＨＡＦＦＥＲ Ｔ Ｅꎬ ＶＩＡＮＩ Ｍꎬ ｅｔ ａｌ. Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ
ｍｅｃｈａｎｉｓｔｉｃ ｏｒｉｇｉｎ ｏｆ ｔｈｅ ｔｏｕｇｈｎｅｓｓ ｏｆ ｎａｔｕｒａｌ ａｄｈｅｓｉｖｅｓꎬｆｉｂｒｅｓ ａｎｄ
ｃｏｍｐｏｓｉｔｅｓ[Ｊ] .Ｎａｔｕｒｅꎬ１９９９ꎬ３９９(６７３):７６１￣７６３.

[２３] 　 ＡＣＨＡＬ Ｖꎬ ＰＡＮ Ｘｉａｎｇｌｉａｎｇꎬ ＺＨＡＮＧ Ｄａｏｙｏｎｇ. Ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ
ｃｏｐｐｅｒ￣ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ ｂｙ Ｋｏｃｕｒｉａ ｆｌａｖａ ＣＲ１ꎬ ｂａｓｅｄ ｏｎ
ｍｉｃｒｏｂｉａｌｌｙ ｉｎｄｕｃｅｄ ｃａｌｃｉｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ [ Ｊ ] . Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ
Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ２０１１ꎬ３７(１０):１６０１￣１６０５.

[２４] 　 许燕波ꎬ钱春香ꎬ陆兆文.微生物矿化修复重金属污染土壤[ Ｊ] .
环境工程学报ꎬ２０１３ꎬ７(７):２７６３￣２７６８.
ＸＵ ＹａｎｂｏꎬＱＩＡＮ ＣｈｕｎｘｉａｎｇꎬＬＵ Ｚｈａｏｗｅｎ. Ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｈｅａｖｙ
ｍｅｔａｌ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ ｂｙ ｂａｃｔｅｒｉａ ｂｉｏｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ[ Ｊ] .Ｃｈｉｎｅｓｅ
Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ２０１３ꎬ７(７):２７６３￣２７６８.

[２５] 　 ＫＡＮＧ Ｃ ＨꎬＳＨＩＮ Ｙ ＪꎬＡＮＢＵ Ｐꎬｅｔ ａｌ.Ｂｉｏｓｅｑｕｅｓｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｃｏｐｐｅｒ
ｂｙ ｂａｃｔｅｒｉａ ｉｓｏｌａｔｅｄ ｆｒｏｍ ａｎ ａｂａｎｄｏｎｅｄ ｍｉｎｅ ｂｙ ｕｓｉｎｇ ｍｉｃｒｏｂｉａｌｌｙ
ｉｎｄｕｃｅｄ ｃａｌｃｉｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ [ Ｊ ] . Ｔｈｅ Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｇｅｎｅｒａｌ ａｎｄ
Ａｐｐｌｉｅｄ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙꎬ２０１６ꎬ６２(４):２０６￣２１２.

[２６] 　 ＡＣＨＡＬ Ｖꎬ ＰＡＮ Ｘｉａｎｇｌｉａｎｇꎬ ＺＨＡＮＧ Ｄａｏｙｏｎｇꎬ ｅｔ ａｌ.
Ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ｐｂ￣ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｍｉｃｒｏｂｉａｌｌｙ
ｉｎｄｕｃｅｄ ｃａｌｃｉｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ [ Ｊ ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ ａｎｄ
Ｂｉｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０１２ꎬ２２(２):２４４￣２４７.

[２７] 　 ＫＡＮＧ Ｃ ＨꎬＯＨ Ｓ ＪꎬＳＨＩＮ Ｙ Ｊꎬｅｔ ａｌ.Ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｌｅａｄ ｂｙ
ｕｒｅｏｌｙｔｉｃ ｂａｃｔｅｒｉａ ｉｓｏｌａｔｅｄ ｆｒｏｍ ｓｏｉｌ ａｔ ａｂａｎｄｏｎｅｄ ｍｅｔａｌ ｍｉｎｅｓ ｉｎ
Ｓｏｕｔｈ Ｋｏｒｅａ[Ｊ] .Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ２０１５ꎬ７４:４０２￣４０７.

[２８] 　 ＬＩ ＭｅｎｇꎬＣＨＥＮＧ ＸｉａｏｈｕｉꎬＧＵＯ Ｈｏｎｇｘｉａｎ.Ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｒｅｍｏｖａｌ ｂｙ
ｂｉｏｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ｕｒｅａｓｅ ｐｒｏｄｕｃｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ ｉｓｏｌａｔｅｄ ｆｒｏｍ ｓｏｉｌ
[ Ｊ] .Ｉｎｔｅｒｎａｔｉｏｎａｌ Ｂｉｏｄｅｔｅｒｉｏｒａｔｉｏｎ ＆ Ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎꎬ２０１３ꎬ７６(１):
８１￣８５.

[２９] 　 王新花ꎬ赵晨曦ꎬ潘响亮.基于微生物诱导碳酸钙沉淀(ＭＩＣＰ)
的铅污染生物修复[Ｊ] .地球与环境ꎬ２０１５ꎬ４３(１):８０￣８５.
ＷＡＮＧ Ｘｉｎｈｕａꎬ ＺＨＡＯ Ｃｈｅｎｘｉꎬ ＰＡＮ Ｘｉａｎｇｌｉａｎｇꎬ ｅｔ ａｌ.
Ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ｐｂ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｂａｃｔｅｒｉａｌｌｙ ｉｎｄｕｃｅｄ ｃａｌｃｉｕｍ
ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ[ Ｊ] .Ｅａｒｔｈ ａｎｄ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ２０１５ꎬ４３(１):
８０￣８５.

[３０] 　 成艳ꎬ赵兴青.碳酸盐矿化菌固结 Ｐｂ２＋ 的生物矿化[ Ｊ] .环境科

学研究ꎬ２０１６ꎬ２９(１０):１５１３￣１５２０.
ＣＨＥＮＧ Ｙａｎꎬ ＺＨＡＯ Ｘｉｎｇｑｉｎｇ. Ｓｔｕｄｙ ｏｎ ｔｈｅ ｃｏｎｓｏｌｉｄａｔｉｏｎ ａｎｄ
ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ Ｐｂ２＋ ｂｙ ｃａｒｂｏｎａｔｅ￣ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ｂａｃｔｅｒｉａ [ Ｊ] .
Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅｓꎬ２０１６ꎬ２９(１０):１５１３￣１５２０.

[３１] 　 ＫＵＭＡＲＩ Ｄꎬ ＰＡＮ Ｘｉａｎｇｌｉａｎｇꎬ ＬＥＥ Ｄ Ｊꎬ ｅｔ ａｌ. Ｉｍｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ
ｃａｄｍｉｕｍ ｉｎ ｓｏｉｌ ｂｙ ｍｉｃｒｏｂｉａｌｌｙ ｉｎｄｕｃｅｄ ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ｗｉｔｈ
Ｅｘｉｇｕｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ ｕｎｄａｅ ａｔ ｌｏｗ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ [ Ｊ ] . Ｉｎｔｅｒｎａｔｉｏｎａｌ
Ｂｉｏｄｅｔｅｒｉｏｒａｔｉｏｎ ＆ Ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎꎬ２０１４ꎬ９４:９８￣１０２.

[３２] 　 ＫＡＮＧ Ｃ ＨꎬＨＡＮ Ｓ ＨꎬＳＨＩＮ Ｙ Ｊꎬｅｔ ａｌ.Ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｄ ｂｙ
ｍｉｃｒｏｂｉａｌｌｙ ｉｎｄｕｃｅｄ ｃａｌｃｉｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ[ Ｊ] .Ａｐｐｌｉｅｄ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ
ａｎｄ Ｂｉｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０１４ꎬ１７２(６):２９０７￣２９１５.

[３３] 　 ＺＨＡＯ ＹｕｅꎬＹＡＯ ＪｕｎꎬＹＵＡＮ Ｚｈｉｍｉｎꎬｅｔ ａｌ.Ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｄ
ｂｙ ｓｔｒａｉｎ ＧＺ￣２２ ｉｓｏｌａｔｅｄ ｆｒｏｍ ｍｉｎｅ ｓｏｉｌ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｂｉｏｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｎｄ
ｍｉｃｒｏｂｉａｌｌｙ ｉｎｄｕｃｅｄ ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ [ Ｊ ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ Ｒｅｓｅａｒｃｈꎬ２０１７ꎬ２４(１):３７２￣３８０.

[３４] 　 ＡＣＨＡＬ Ｖꎬ ＰＡＮ Ｘｉａｎｇｌｉａｎｇꎬ ＬＥＥ Ｄ Ｊꎬ ｅｔ ａｌ. Ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ
Ｃｒ(ＶＩ) ｆｒｏｍ ｃｈｒｏｍｉｕｍ ｓｌａｇ ｂｙ ｂｉｏｃｅｍｅｎｔａｔｉｏｎ[ Ｊ] .Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ
２０１３ꎬ９３(７):１３５２￣１３５８.

[３５] 　 ＫＵＭＡＲＩ Ｄꎬ ＬＩ Ｍｅｎｇｍｅｎｇꎬ ＰＡＮ Ｘｉａｎｇｌｉａｎｇꎬ ｅｔ ａｌ. Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ
ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｏｎ Ｃｒ ( ＶＩ ) ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｆｒｏｍ ｓｏｉｌ ａｎｄ
ｓｕｂｓｅｑｕｅｎｔ ｐｌａｎｔａｔｉｏｎ ｏｆ Ｐｉｓｕｍ ｓａｔｉｖｕｍ [ Ｊ ] . Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ
Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇꎬ２０１４ꎬ７３:４０４￣４０８.

[３６] 　 ＡＣＨＡＬ ＶꎬＰＡＮ ＸｉａｎｇｌｉａｎｇꎬＦＵ Ｑｉｎｇｌｏｎｇꎬｅｔ ａｌ.Ｂｉｏｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ
ｂａｓｅｄ ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ａｓ ( ＩＩＩ) ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ ｂｙ Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ
ｇｉｎｓｅｎｇｉｓｏｌｉ[ Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｈａｚａｒｄｏｕｓ Ｍａｔｅｒｉａｌｓꎬ ２０１２ꎬ ２０１ ( １):
１７８￣１８４.

[３７] 　 ＡＣＨＡＬ ＶꎬＰＡＮ ＸｉａｎｇｌｉａｎｇꎬＺＨＡＮＧ Ｄａｏｙｏｎｇ. Ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ
ｓｔｒｏｎｔｉｕｍ ( Ｓｒ ) ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ａｑｕｉｆｅｒ ｑｕａｒｔｚ ｓａｎｄ ｂａｓｅｄ ｏｎ
ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ｉｎｄｕｃｅｄ ｂｙ Ｓｒ ｒｅｓｉｓｔａｎｔ Ｈａｌｏｍｏｎａｓ ｓｐ.[ Ｊ] .
Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ２０１２ꎬ８９(６):７６４￣７６８.

[３８] 　 ＷＡＲＲＥＮ Ｌ ＡꎬＭＡＵＲＩＣＥ Ｐ Ａꎬ ＰＡＲＭＡＲ Ｎꎬ ｅｔ ａｌ.Ｍｉｃｒｏｂｉａｌｌｙ
ｍｅｄｉａｔｅｄ ｃａｌｃｉｕｍ ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ: ｉｍｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ
ｉｎｔｅｒｐｒｅｔｉｎｇ ｃａｌｃｉｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ａｎｄ ｆｏｒ ｓｏｌｉｄ￣ｐｈａｓｅ ｃａｐｔｕｒｅ ｏｆ
ｉｎｏｒｇａｎｉｃ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ[Ｊ] .Ｇｅｏｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ Ｊｏｕｒｎａｌꎬ２００１ꎬ１８(１):
９３￣１１５.

[３９] 　 ＬＡＵＣＨＮＯＲ Ｅ Ｇꎬ ＳＣＨＵＬＴＺ Ｌ Ｎꎬ ＢＵＧＮＩ Ｓꎬ ｅｔ ａｌ. Ｂａｃｔｅｒｉａｌｌｙ
ｉｎｄｕｃｅｄ ｃａｌｃｉｕｍ ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ａｎｄ ｓｔｒｏｎｔｉｕｍ
ｃｏｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ｉｎ ａ ｐｏｒｏｕｓ ｍｅｄｉａ ｆｌｏｗ ｓｙｓｔｅｍ[ Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ

３１２



　 　 　 环　 境　 科　 学　 研　 究 第 ３１ 卷

Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０１３ꎬ４７(３):１５５７￣１５６４.
[４０] 　 ＫＡＮＧ Ｃ ＨꎬＣＨＯＩ Ｊ ＨꎬＮＯＨ Ｊ Ｇꎬｅｔ ａｌ.Ｍｉｃｒｏｂｉａｌｌｙ ｉｎｄｕｃｅｄ ｃａｌｃｉｔｅ

ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ￣ｂａｓｅｄ ｓｅｑｕｅｓｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｔｒｏｎｔｉｕｍ ｂｙ Ｓｐｏｒｏｓａｒｃｉｎａ
ｐａｓｔｅｕｒｉｉ ＷＪ￣２[Ｊ] .Ａｐｐｌｉｅｄ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ａｎｄ Ｂｉｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０１４ꎬ
１７４(７):２４８２￣２４９１.

[４１] 　 ＡＮＤＲＥＡＺＺＡ Ｒꎬ ＰＩＥＮＩＺ Ｓꎬ ＯＫＥＫＥ Ｂ Ｃꎬ ｅｔ ａｌ. Ｅｖａｌｕａｔｉｏｎ ｏｆ
ｃｏｐｐｅｒ ｒｅｓｉｓｔａｎｔ ｂａｃｔｅｒｉａ ｆｒｏｍ ｖｉｎｅｙａｒｄ ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｍｉｎｉｎｇ ｗａｓｔｅ ｆｏｒ
ｃｏｐｐｅｒ ｂｉｏｓｏｒｐｔｉｏｎ[ Ｊ] .Ｂｒａｚｉｌｉａｎ Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙꎬ２０１１ꎬ４２
(１):６６￣７４.

[４２] 　 ＧＯＶＡＲＴＨＡＮＡＮ Ｍꎬ ＬＥＥ Ｋ Ｊꎬ ＣＨＯ Ｍꎬ ｅｔ ａｌ. Ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｃｅ ｏｆ
ａｕｔｏｃｈｔｈｏｎｏｕｓ Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｓｐ.ＫＫ１ ｏｎ ｂｉｏｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ｌｅａｄ ｉｎ ｍｉｎｅ
ｔａｉｌｉｎｇｓ[Ｊ] .Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ２０１３ꎬ９０(８):２２６７￣２２７２.

[４３] 　 ＮＡＩＫ Ｍ ＭꎬＤＩＢＥＹ Ｓ Ｋ. Ｌｅａｄ ｒｅｓｉｓｔａｎｔ ｂａｃｔｅｒｉａ: ｌｅａｄ ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ
ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓꎬ ｔｈｅｉｒ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｌｅａｄ ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ａｎｄ
ｂｉｏｍｏｎｉｔｏｒｉｎｇ[ Ｊ] .Ｅｃｏｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ ＆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓａｆｅｔｙꎬ２０１３ꎬ９８
(１２):１￣７.

[４４] 　 郑晓冬.小龙虾虾壳及其仿生合成物对污水中重金属的吸附特

性与机理研究[Ｄ].武汉:华中农业大学ꎬ２０１０.
[４５] 　 ＯＫ Ｙ Ｓꎬ ＬＩＭ Ｊ Ｅꎬ ＭＯＯＮ Ｄ Ｈ. Ｓｔａｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ Ｐｂ ａｎｄ Ｃｄ

ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｓｏｉｌ ｑｕａｌｉｔｙ ｉｍｐｒｏｖｅｍｅｎｔｓ ｕｓｉｎｇ ｗａｓｔｅ ｏｙｓｔｅｒ
ｓｈｅｌｌｓ[Ｊ] .Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ａｎｄ Ｈｅａｌｔｈꎬ２０１１ꎬ３３(１):
８３￣９１.

[４６] 　 石玉敏ꎬ王彤.铬渣解毒处理处置技术综述[ Ｊ] .化工环保ꎬ
２００８ꎬ２８(６):４７１￣４７７.
ＳＨＩ Ｙｕｍｉｎꎬ ＷＡＮＧ Ｔｏｎｇ. Ｒｅｖｉｅｗ ｏｆ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ａｎｄ ｄｉｓｐｏｓａｌ
ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｉｅｓ ｆｏｒ ｃｈｒｏｍｉｕｍ ｒｅｓｉｄｕｅ[ Ｊ] .Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｒｏｔｅｃｔｉｏｎ ｏｆ
Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｉｎｄｕｓｔｒｙꎬ２００８ꎬ２８(６):４７１￣４７７.

[４７] 　 金立方ꎬ袁翊朦ꎬ胡祎瑞ꎬ等.六价铬的细胞毒理效应及其机制

研究进展[Ｊ] .中国细胞生物学学报ꎬ２０１３ꎬ３５(３):３８７￣３９２.
ＪＩＮ ＬｉｆａｎｇꎬＹＵＡＮ ＹｉｍｅｎｇꎬＨＵ Ｙｉｒｕｉꎬ ｅｔ ａｌ.Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｐｒｏｇｒｅｓｓ ｉｎ
ｃｙｔｏｔｏｘｉｃｉｔｙ ａｎｄ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｏｆ ｈｅｘａｖａｌｅｎｔ ｃｈｒｏｍｉｕｍ [ Ｊ] . Ｃｈｉｎｅｓｅ
Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｃｅｌｌ Ｂｉｏｌｏｇｙꎬ２０１３ꎬ３５(３):３８７￣３９２.

[４８] 　 ＳＡＮＣＨＥＺ￣ＰＡＳＴＯＲ ＮꎬＧＩＧＬＥＲ Ａ ＭꎬＣＲＵＺ Ｊ Ａꎬｅｔ ａｌ.Ｇｒｏｗｔｈ ｏｆ
ｃａｌｃｉｕｍ ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｅｓｅｎｃｅ ｏｆ Ｃｒ (ＶＩ)[Ｊ] .Ｃｒｙｓｔａｌ Ｇｒｏｗｔｈ ＆
Ｄｅｓｉｇｎꎬ２０１１ꎬ１１(７):３０８１￣３０８９.

[４９] 　 ＴＡＮＧ ＹｕａｎｚｈｉꎬＥＬＺＩＮＧＡ Ｅ ＪꎬＬＥＥ Ｙ Ｊꎬｅｔ ａｌ.Ｃｏｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ｏｆ
ｃｈｒｏｍａｔｅ ｗｉｔｈ ｃａｌｃｉｔｅ: ｂａｔｃｈ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔｓ ａｎｄ Ｘ￣ｒａｙ ａｂｓｏｒｐｔｉｏｎ
ｓｐｅｃｔｒｏｓｃｏｐｙ[Ｊ] .Ｇｅｏｃｈｉｍｉｃａ ｅｔ Ｃｏｓｍｏｃｈｉｍｉｃａ Ａｃｔａꎬ２００７ꎬ７１(６):
１４８０￣１４９３.

[５０] 　 ＭＡ Ｚｅｍｉｎꎬ ＺＨＵ Ｗｅｎｊｉｅꎬ ＬＯＮＧ Ｈｕａｉｚｈｏｎｇꎬ ｅｔ ａｌ. Ｃｈｒｏｍａｔｅ
ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｂｙ ｒｅｓｔｉｎｇ ｃｅｌｌｓ ｏｆ Ａｃｈｒｏｍｏｂａｃｔｅｒ ｓｐ.Ｃｈ￣１ ｕｎｄｅｒ ａｅｒｏｂｉｃ
ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ[Ｊ] .Ｐｒｏｃｅｓｓ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙꎬ２００７ꎬ４２(６):１０２８￣１０３２.

[５１] 　 ＰＡＴＴＡＮＡＰＩＰＩＴＰＡＩＳＡＬ ＰꎬＢＲＯＷＮ ＮꎬＭＡＣＡＳＫＩＥ Ｌ. Ｃｈｒｏｍａｔｅ

ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ １６Ｓ ｒＲＮＡ ｉｄｅｎｔｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｂａｃｔｅｒｉａ ｉｓｏｌａｔｅｄ ｆｒｏｍ ａ
Ｃｒ (ＶＩ)￣ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｉｔｅ [ Ｊ ] . Ａｐｐｌｉｅｄ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ ａｎｄ
Ｂｉｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００１ꎬ５７(１):２５７￣２６１.

[５２] 　 ＳＨＥＮ ＨａｉꎬＷＡＮＧ Ｙｉｔｉｎ.Ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ｅｎｚｙｍａｔｉｃ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ
ｈｅｘａｖａｌｅｎｔ ｃｈｒｏｍｉｕｍ ｂｙ Ｅｓｃｈｅｒｉｃｈｉａ ｃｏｌｉ ＡＴＣＣ ３３４５６[ Ｊ] .Ａｐｐｌｉｅｄ
ａｎｄ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙꎬ１９９３ꎬ５９(１１):３７７１￣３７７７.

[５３] 　 ＣＨＡＩ ＬｉｙｕａｎꎬＨＵＡＮＧ ＳｈｕｎｈｏｎｇꎬＹＡＮＧ Ｚｈｉｈｕｉꎬ ｅｔ ａｌ. Ｃｒ ( ＶＩ)
ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｂｙ ｉｎｄｉｇｅｎｏｕｓ ｂａｃｔｅｒｉａ ｉｎ ｓｏｉｌｓ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｂｙ
ｃｈｒｏｍｉｕｍ￣ｃｏｎｔａｉｎｉｎｇ ｓｌａｇ. [ Ｊ ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｈａｚａｒｄｏｕｓ Ｍａｔｅｒｉａｌｓꎬ
２００９ꎬ１６７(１∕２∕３):５１６￣５２２.

[５４] 　 ＪＵＩＬＬＯＴ Ｆꎬ ＩＬＤＥＦＯＮＳＥ Ｐꎬ ＭＯＲＩＮ Ｇꎬ ｅｔ ａｌ. Ｒｅｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ
ａｒｓｅｎｉｃ ｆｒｏｍ ｂｕｒｉｅｄ ｗａｓｔｅｓ ａｔ ａｎ ｉｎｄｕｓｔｒｉａｌ ｓｉｔｅ:ｍｉｎｅｒａｌｏｇｉｃａｌ ａｎｄ
ｇｅｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｃｏｎｔｒｏｌ [ Ｊ ] . Ａｐｐｌｉｅｄ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙꎬ １９９９ꎬ １４ ( ８ ):
１０３１￣１０４８.

[５５] 　 ＢＥＮＥＤＥＴＴＯ Ｆ Ｄꎬ ＣＯＳＴＡＧＬＩＯＬＡ Ｐꎬ ＢＥＮＶＥＮＵＴＩ Ｍꎬ ｅｔ ａｌ.
Ａｒｓｅｎｉｃ ｉｎｃｏｒｐｏｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｎａｔｕｒａｌ ｃａｌｃｉｔｅ ｌａｔｔｉｃｅ: ｅｖｉｄｅｎｃｅ ｆｒｏｍ
ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｓｐｉｎ ｅｃｈｏ ｓｐｅｃｔｒｏｓｃｏｐｙ [ Ｊ] . Ｅａｒｔｈ ａｎｄ Ｐｌａｎｅｔａｒｙ Ｓｃｉｅｎｃｅ
Ｌｅｔｔｅｒｓꎬ２００６ꎬ２４６(３):４５８￣４６５.

[５６] 　 ＫＥＬＬＹ Ｓ Ｄꎬ ＮＥＷＶＩＬＬＥ Ｍ Ｇꎬ ＣＨＥＮＧ Ｌꎬ ｅｔ ａｌ. Ｕｒａｎｙｌ
ｉｎｃｏｒｐｏｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｎａｔｕｒａｌ ｃａｌｃｉｔｅ [ Ｊ ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆
Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００３ꎬ３７(７):１２８４￣１２８７.

[５７] 　 雷佳ꎬ蒋伟言ꎬ邱天力ꎬ等.碳酸盐矿化细菌产生碳酸钙胶结—
固化铀尾矿渣研究[Ｊ] .金属矿山ꎬ２０１６ꎬ４５(８):１７４￣１７９.
ＬＥＩ Ｊｉａꎬ ＪＩＡＮＧ Ｗｅｉｙａｎꎬ ＱＩＵ Ｔｉａｎｌｉꎬ ｅｔ ａｌ. Ｓｔｕｄｙ ｏｎ ｃｅｍｅｎｔｉｎｇ￣
ｓｏｌｉｄｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｕｒａｎｉｕｍ ｔａｉｌ ｓｌａｇ ｂｙ ＣａＣＯ３ ｐｒｏｄｕｃｅｄ ｂｙ ｃａｒｂｏｎａｔｅ
ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ ｂａｃｔｅｒｉａ[Ｊ] .Ｍｅｔａｌ Ｍｉｎｅꎬ２０１６ꎬ４５(８):１７４￣１７９.

[５８] 　 ＧＯＲＭＡＮ￣ＬＥＷＩＳ ＤꎬＥＬＩＡＳ Ｐ ＥꎬＦＥＩＮ Ｊ Ｂ.Ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ａｑｕｅｏｕｓ
ｕｒａｎｙｌ ｃｏｍｐｌｅｘｅｓ ｏｎｔｏ Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｓｕｂｔｉｌｉｓ ｃｅｌｌｓ [ Ｊ ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００５ꎬ３９(１３):４９０６￣４９１２.

[５９] 　 ＦＵＪＩＴＡ Ｙꎬ ＲＥＤＤＥＮ Ｇ Ｄꎬ ＩＮＧＲＡＭ Ｊ Ｃꎬ ｅｔ ａｌ. Ｓｔｒｏｎｔｉｕｍ
ｉｎｃｏｒｐｏｒａｔｉｏｎ ｉｎｔｏ ｃａｌｃｉｔｅ ｇｅｎｅｒａｔｅｄ ｂｙ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｕｒｅｏｌｙｓｉｓ [ Ｊ ] .
Ｇｅｏｃｈｉｍｉｃａ ｅｔ Ｃｏｓｍｏｃｈｉｍｉｃａ Ａｃｔａꎬ２００４ꎬ６８(１５):３２６１￣３２７０.

[６０] 　 国家环境保护总局.ＧＢ １５６１８—１９９５ 土壤环境质量标准[ Ｓ] .
北京:中国标准出版社ꎬ１９９５.

[６１] 　 环境保护部.ＧＢ １５６１８—２０１□农用地土壤环境质量标准(三次

征求意见稿)[ＥＢ∕ＯＬ].北京:环境保护部ꎬ２０１６[２０１６￣０３￣１０] .
ｈｔｔｐ:∕∕ｗｗｗ. ｍｅｐ. ｇｏｖ. ｃｎ∕ｇｋｍｌ∕ｈｂｂ∕ｂｇｔｈ∕２０１６０３∕ｔ２０１６０３１５ ＿
３３２８８１.ｈｔｍ.

[６２] 　 ＧＡＴ Ｄꎬ ＲＯＮＥＮ Ｚꎬ ＴＳＥＳＡＲＳＫＹ Ｍ. Ｌｏｎｇ￣ｔｅｒｍ ｓｕｓｔａｉｎａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ
ｍｉｃｒｏｂｉａｌ￣ｉｎｄｕｃｅｄ ＣａＣＯ３ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ｉｎ ａｑｕｅｏｕｓ ｍｅｄｉａ [ Ｊ ] .
Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ２０１７ꎬ１８４:５２４￣５３１.

(责任编辑:周巧富)

４１２


