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摘  要：【目的】在重金属修复方法中，细菌修复是一种相对清洁、高效且负面影响最小的方法。然而，细菌

制剂在实际修复过程中会受到环境因素干扰、土著微生物竞争和重金属高毒性等影响，导致修复效果难以持久稳定，

因此需要寻找合适的载体材料以提高菌株的修复效率。【方法】本研究首先从镉污染矿区土壤中筛选出耐受性功能

菌，设置不同修复条件，探究生物炭负载功能细菌联合修复镉的效果，进而筛选出最佳修复条件；最后通过对菌株

和生物炭的特性进行表征分析和动力学分析，揭示生物炭—微生物协同矿化重金属镉的机理。【结果】本研究从安

徽某矿区重金属污染土壤中分离出一株 Cd（Ⅱ）耐受菌株 S3，经 16S rRNA 测序鉴定为 Pseudomonas aeruginosa。
将该菌株负载于生物炭上，通过比较不同修复条件下生物炭、游离菌和生物炭负载菌对 Cd（Ⅱ）的去除效率，发

现稻壳生物炭负载菌株处理 7 d 后对 20 mg·L–1 Cd（Ⅱ）的去除效率可达 91.50%，较游离菌和单独生物炭处理分别

提高 23.27%和 63.71%。【结论】表征分析和实验结果表明，生物炭负载显著增强了菌株对环境变化的适应性和重

金属耐受性。本研究为重金属污染修复提供了新的技术思路。 
关键词：矿化细菌；生物炭；生物炭负载菌材料；镉修复；机理分析 
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Abstract: [Objective] Among heavy metal remediation methods, bacterial remediation is a relatively clean, 

efficient, and low-impact approach. However, bacterial preparations are affected by environmental interference, 
competition from indigenous microorganisms, and the high toxicity of heavy metals during actual remediation, 
resulting in difficulty in achieving long-term and stable remediation effects. Therefore, it is necessary to find suit-
able carrier materials to improve the remediation efficiency of strains. [Method] Cadmium-tolerant functional 
strains were isolated from cadmium-contaminated mining soil. Different remediation conditions were set to ex-
plore the effect of biochar-loaded functional bacteria on combined cadmium remediation, and then the optimal 
remediation conditions were re-screened out. Finally, through characterization analysis and kinetic analysis of 
various properties of the strains and biochar, the mechanism of microbial-biochar synergistic mineralization for 
cadmium remediation was revealed. [Result] A Cd-tolerant strain S3 was isolated from heavy metal-contaminated 
soil of a mining area in Anhui Province and identified as Pseudomonas aeruginosa by 16S rRNA sequencing. The 
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strain was loaded onto biochar, and the Cd(Ⅱ) removal efficiency of biochar, free bacteria, and biochar-loaded 
bacteria was compared under different remediation conditions. The results showed that the rice husk bio-
char-loaded strain achieved a Cd removal efficiency of 91.50% for 20 mg·L–1 Cd(Ⅱ) after 7 days of treatment, 
which was 23.27% and 63.71% higher than that of free bacteria and biochar alone, respectively. [Conclusion] 
Characterization analysis and experimental results indicate that biochar loading significantly enhances the adapta-
bility of strains to environmental changes and their tolerance to heavy metals. This study provides a novel tech-
nical approach for heavy metal pollution remediation. Future research can focus on the modified optimization of 
biochar, genetic engineering transformation of functional strains, and the combined application of the composite 
system with phytoremediation to further improve remediation efficiency and ecological safety. 

Keywords: mineralizing bacteria; biochar; biochar-loaded bacterial material; cadmium remediation; mecha-
nism analysis 
 

重金属作为典型的无机污染物，因其在自然界

中具有高生物累积性、毒性和持久性的特点而受到

全球广泛关注。其中，镉（Cd）即使在低浓度下也

表现出显著毒性，被列为最具危害的无机污染物之

一[1-3]。镉的毒性可抑制肺、脑、肝、肾及血液成分

等器官和组织的功能，降低机体能量水平，长期反

复暴露还可导致癌症等疾病[4-6]。因此，如何绿色、

高效地修复镉污染环境、降低其环境风险，已成为

国内外广泛研究的重要课题。 
目前传统的修复方法通常基于物理、化学和生

物手段，可相互结合使用，以期将环境中的重金属

清除至可接受且安全的水平[7]。在这些方法中，鉴

于其成本效益和生态友好性，生物修复被认为是一

种低成本且几乎不产生二次污染的有效修复方式与

创新技术[8]。值得注意的是，微生物矿化重金属是

去除环境中重金属最常用且有效的生物修复方法。

微生物虽不能降解重金属，但可通过代谢产物矿化、

细胞壁吸附及细胞内积累 3 种主要途径实现生物修

复。在众多具有矿化能力的微生物中，细菌因其体

积小、生长速度快、易于培养等优点，被广泛用于

清除环境中的重金属污染物，包括碳酸盐矿化细菌、

溶磷菌（PSB）和硫酸盐还原菌（SRB）等。这些

菌株通过分解尿素产生 CO32–在富钙离子环境下诱

导重金属形成碳酸盐沉淀，从而具备表面固化与稳

定重金属离子的能力[9-11]。 
但该技术目前存在一定局限性。由于环境复杂

性、土著微生物的竞争作用以及重金属对微生物的

高毒性，直接接种法的去除效率和生态效应不稳定，

难以满足修复要求[12]。例如，研究表明，细菌修复

易受 pH、污染物浓度及微生物竞争等外部条件干

扰，在不同条件下，同一种菌群所表现出的修复效

果亦存在差异[13]。因此，从环境中分离出耐受性强、

矿化能力高的菌株，对矿区周边生态修复具有重要

意义；同时，为减少微生物损失并提高其对污染物

的处理效率，应积极探索微生物固定化技术[14]。 
生物炭作为一种来源广泛的吸附材料，具有表

面官能团活性高、比表面积大、孔隙率高等特性，

在所研究的载体中被广泛认为是修复重金属污染的

优良微生物载体材料[15-17]。一方面，生物炭的多孔

结构可为游离微生物细胞提供适宜的栖息环境，提

高微生物密度并增强引入细菌的竞争优势；同时可

为微生物细胞提供庇护，避免固定化微生物细胞与

高浓度污染物直接接触，从而为其提供良好的避难

所，保护其免受外界不利影响[18-20]。另一方面，生

物炭中含有的 N、P、K 等元素可为微生物生长提供

有机或无机营养物质[21]。目前，已有学者尝试将生

物炭与功能细菌结合用于重金属污染修复。例如，

研究表明，经生物炭负载的溶磷菌（PSB）对 500 
mg∙L–1 Cd 的去除率较 PSB 单独处理提高了  
72.27% [22]。钙改性生物炭固定化混合细菌相较于游

离混合细菌，使土壤中 Cd 的固定效率提高了

25.83% [23]。此外，大量研究已证实该复合体系具有

显著的协同修复潜力。 
但现有研究仍存在一定的不足：一是缺乏对不

同原料生物炭载体性能差异及其对菌株负载效率和

修复效果影响机制的系统比较；二是生物炭与功能

菌株协同修复镉的作用机理尚未完全阐明，尤其是

官能团相互作用、吸附与矿化过程的协同机制仍需

深入解析；三是复合体系的最佳修复条件缺乏针对

性优化，限制了其实际应用效能。 
综上，本研究从镉污染矿区土壤中筛选出耐受

性功能菌，系统比较不同原料生物炭的载体性能，

探究生物炭负载功能菌的协同作用效果；通过单因

素实验优化去除条件，并结合表征分析与动力学模

型，揭示微生物—生物炭协同去除镉的机理。研究

结果可为环境中镉的有效去除提供理论基础，为重

金属污染修复提供新思路，丰富生物炭—微生物协

同作用的理论体系。 
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1  材料与方法 

1.1  耐受菌株的筛选 
从安徽省淮南市某受重金属污染矿区周围随机

采集了 6 份土壤样品（深度 5～10 cm），所采土壤与

课题组前期研究的土壤为同一样本。参照本课题组

先前研究，结果表明该地土壤样品中 Cd 平均含量为

当地土壤背景值的 4.65 倍[24]。将所采集的土壤样品

混合为一份用于菌株分离。取 1 g 新鲜土壤样品置于

含 20 mg∙L–1 Cd 的 100 mL LB 液体培养基中，于

30 ℃、150 r·min–1恒温摇床振荡 20 min 后，静置 20 
min，制成土壤悬浮液。随后取 1 mL 土壤悬浮液加

入 99 mL LB 液体培养基中，于 30 ℃、150 r·min–1

条件下活化培养 8 h。再将 1 mL 活化后的细菌溶液

转移至无菌培养皿中，用无菌水依次稀释至 10–1～

10–7。用无菌吸管吸取 0.1 mL 稀释液涂布于固体培

养基表面，并用无菌涂布棒均匀涂布。将平板置于

超净工作台中静置 15～20 min，使菌液充分渗入培

养基，随后倒置平板，于生化培养箱中培养 1 d。挑

取固体培养基上长势良好且形态典型的单菌落，进

行反复划线分离与纯化。最终将纯化后的菌株于4 ℃
保存，并通过 16S rRNA基因测序进行细菌种类鉴定。 
1.2  生物炭的制备 

本研究选择稻壳（rice husk）、木屑（sawdust）
和玉米秸秆（corn stover）3 种材料作为生物炭原料。

将收集的生物质原料风干、剪切，粉碎后过孔径 0.85 
mm（20 目）筛（粒度＜1 mm），装入 100 mL 陶瓷

坩埚中，压实以排出空气，随后用盖子密封坩埚以

防氧气进入，并在外层包裹锡纸以充分隔绝氧气。

将坩埚置于马弗炉中，在限氧条件下热解，以

5 ℃∙min–1 的升温速率升至 550 ℃，并保温 2 h。热

解完成后，将坩埚冷却至室温，获得原始生物炭。

随后对原始生物炭进行抽滤、烘干，再研磨过 0.15 
mm（100 目）筛，贴好标签保存备用。 
1.3  生物炭负载菌材料的制备 

将 0.1 g 生物炭（BC）添加到 50 mL 细菌培养

基中，并在 121 ℃下灭菌 30 min。以 2%的接种量

接种耐受菌株（S3），在 30 ℃、150 r∙min–1 条件下

培养 24 h。培养液经 8 000 r·min–1 离心 10 min，弃

上清[25]。沉淀用 1%（质量分数）盐水洗涤，离心

并重复漂洗 3 次，最终通过离心获得的固体为生物

炭接种的细菌（BCS3）。 
1.4  修复实验 

用四水合硝酸镉（Cd(NO3)2·4H2O）配制一定

浓度的镉溶液，将游离菌、生物炭、生物炭负载菌

材料分别加入 50 mL 含一定浓度 Cd（Ⅱ）的 LB 液

体培养基中。为探究 pH 对修复效果的影响，用 1 
mol·L–1 HNO3和 1 mol·L–1 NaOH 调节溶液 pH至 4、
5、6、7、8、9，于恒温摇床中 30 ℃、150 r·min–1

振荡培养一周。随后将样品以 8 000 r·min–1 离心 10 
min，取上清液经 0.45 μm 微孔滤膜过滤后，采用

ICP-MS 测定镉浓度。此外，重复上述步骤，探究

生物炭投加量（0.01、0.02、0.03、0.05、0.1、0.2 g）、
重金属浓度（20、50、80、100、150、200 mg·L–1）

等因素对修复效果的影响，所有实验均设置 3 组平

行。其中，投加量设置参照 Wu 等[25]的研究，浓度

和 pH 设置参照 Ke 等[26]的研究。 
1.5  动力学分析 

对于动力学实验，在不同时间（1、2、3、4、5、
6、7 d）采集样品以确定吸附程度。采用准一级动

力学方程（式（1）（2））和准二级动力学方程（式

（3））来描述 3 种不同修复材料对不同浓度 Cd2+溶

液（20、50、80、100、150、200 mg·L–1）的吸附

动力学过程。 

0 1[1 exp( )]tC C k t= − −                     （1） 
为方便计算将一级动力学模型化简成： 

0 1 0ln( / ) lntC C k t C= − +                  （2） 

2
02 0

1
t

t t
C Ck C

= +                        （3） 

式（1）—（3）中，t 是吸附时间，C0是反应开

始前，溶液中重金属离子的质量浓度（mg∙L–1），Ct

是 t 时刻溶液中剩余的吸附量重金属离子质量浓度

（mg∙L–1），k1和 k2为模型中的待定系数，其数值通

过数据拟合确定[27-28]。 
1.6  表征分析 

对收集到的沉淀物用超纯水冲洗 3 次，将样品

放入 2.5%戊二醛缓冲固定液（电镜纯度）中，4 ℃
固定过夜；用 PBS 缓冲液冲洗 3 次，每次 5 min，
再用超纯水冲洗 1 次，5 min；然后依次用乙醇（体

积分数 30%、50%、70%、80%、90%、100%）梯

度脱水，风干后经冷冻干燥和喷金处理，获得用于

电镜观察的样品[29]。采用扫描电镜（SEM）分析样

品形貌；通过傅里叶变换红外光谱（FTIR）和氮气

吸附-脱附比表面积分析（BET 分析）材料的官能团

组成及孔隙结构特征；利用 X 射线衍射（XRD）分

析材料修复前后晶体结构的变化。 

2  结果与分析 
2.1  菌株的分离与鉴定 

从安徽省淮南市某矿区周围土壤中筛选出一株
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耐 Cd（Ⅱ）菌株，命名为 S3。该菌株在 LB 平板上

的菌落呈淡绿色、透明，表面湿润光滑，质地黏稠，

边缘清晰（图 1A）；SEM 扫描结果显示该菌株呈杆

状（图 1B）。将 16S rRNA 测序结果提交至 GenBank
数据库进行同源性比对，并使用 MEGA 11.0 软件构

建系统发育树（图 2），结果显示菌株 S3 与铜绿假

单胞菌（Pseudomonas aeruginosa）的相似度为 99%。

结合形态学特征及 16S rRNA 基因序列分析，鉴定

菌株 S3 为铜绿假单胞菌（Pseudomonas aerugino-
sa）。该菌株的核酸序列已提交至国家微生物科学数

据中心（NMDC），获得序列编号NMDCN0007RKH。 

 
图 1  菌株 S3 的菌落形态图（A）和 SEM 图像（B） 

Figure 1  Colony morphology (A) and SEM image (B) of 
strain S3 

 
 

 
图 2  菌株 S3 的系统发育树 

Figure 2  Phylogenetic tree of strain S3 
 

表 1  生物炭孔隙结构 
Table 1  Pore structure of biochar 

生物炭 
比表面积 

/（m2·g–1） 
孔容 

/（cm3·g–1） 
平均孔径 

/nm 
木屑生物炭 79.961 0.002 4.833 

玉米秸秆生物炭 138.806 0.025 4.917 
稻壳生物炭 129.794 0.028 5.755 

 
2.2  材料的表征分析 
2.2.1  BET分析  生物炭孔隙结构通常被认为是影

响其对重金属吸附效果的重要因素之一。通过对 3
种材料进行 BET 表征分析，可说明材料之间的孔隙

结构差异。3 种不同生物炭材料的 N2 吸附—脱附曲

线（图 3）显示，木屑生物炭（图 3（a））和玉米秸

秆生物炭（图 3（b））的吸附量最大值分别约为 32 
cm3·g⁻1、53 cm3·g⁻1，而稻壳生物炭（图 3（c））的

吸附量超过 56 cm3·g⁻1，是三者中吸附量最大的材

料。3 种材料在中高压区吸附量均迅速增加，且图 3
（c）中稻壳生物炭的增加趋势更为明显，表明其介

孔孔道更丰富、孔体积更大[30-31]。不同生物炭的孔

隙结构特征（表 1）显示，稻壳生物炭虽然比表面

积小于玉米秸秆生物炭，但其孔径和孔容均优于另

外两种材料。 

 
（a）木屑生物炭；（b）玉米秸秆生物炭；（c）稻壳生物炭。 

图 3  材料的 N2 吸附-脱附曲线 
Figure 3  N2 adsorption-desorption isotherms 

 

2.2.2  扫描电镜（SEM）分析  通过对木屑、稻壳、

玉米秸秆 3 种不同原料制备的生物炭进行扫描电镜

分析（图 4），可直观观察到 3 种生物炭均具有丰富

的孔隙结构，且不同原料所得生物炭的孔隙结构特

征存在一定差异，这也在一定程度上决定了后续修

复实验中不同原料生物炭的效果差异。此外，对所
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制备的稻壳生物炭负载菌材料进行表征（图 4D），

可见大量菌株附着于稻壳生物炭表面，其表面具有

极为丰富的孔隙结构，为菌株生长提供了适宜的生

存与庇护场所；同时，在稻壳生物炭的孔隙内部也

负载了大量功能菌株 S3，直观表明生物炭可作为优

良载体为微生物提供良好的庇护与生存环境，且稻

壳生物炭负载菌株材料已成功制备。 
2.2.3  傅里叶变换红外光谱（FTIR）分析  通过

FTIR 能够分析生物炭及生物炭负载菌材料中各类

表面官能团的类型及其变化。如图 5（a）所示，3
种生物炭在 4 000～400 cm–1 范围内均出现大量振

动吸收峰，表明在修复和负载过程中有多种官能团

共同参与。在波数约 3 550 cm–1 处的明显吸收峰归

属于羟基（−OH）的伸缩振动；约 2 932 cm–1 处的

吸收峰对应于饱和碳氢键（−C−H）的伸缩振动[32]；

1 800～1 600 cm–1 范围内的吸收峰与羰基（C=O）

和碳碳双键（C=C）的伸缩振动有关[33]；约1 097 cm–1

处的吸收峰则对应于纤维素、半纤维素和木质素中

C−O 键的伸缩振动[34]。这些官能团可能与生物炭对

Cd 的吸附机制相关。 

 
A.稻壳生物炭；B.木屑生物炭；C.玉米秸秆生物炭；D.稻壳

生物炭负载菌材料。 
图 4  生物炭和生物炭负载菌材料的形貌结构特征 

Figure 4  Morphological and structural characteristics of bio-
char and biochar-loaded bacterial material 

 

 
图 5  不同生物炭(a)和稻壳生物炭负载菌材料(b)修复前后的傅里叶变换红外光谱图 

Figure 5  FTIR spectra of biochars (a) and  rice husk biochar-supported bacteria(b) before and after remediation 
 

 
图 6  BCS3 去除 Cd 前后的 XRD 谱图 

Figure 6  XRD patterns of BCS3 before and after Cd removal 
 

图 5（b）为稻壳生物炭和稻壳生物炭负载菌材

料吸附 Cd 前后的红外分析谱图对比。如图所示，

与单纯的稻壳生物炭相比，负载菌株 S3 后的复合

材料其−OH 峰发生了位移，由 3 550 cm–1 移至 3 408 
cm–1，表明微生物与生物炭之间存在氢键相互作用；

此外，负载菌株后材料中 C=O、C−H 基团对应峰的

强度明显增强[35]。吸附 Cd 后，1 795 cm–1 处的谱峰

明显减弱，说明在修复过程中 C=O 官能团可能参与

了作用；而参与 Cd 吸附的环状 C−H 基团，其对应

的 2 932 cm–1 谱峰在吸附后也明显趋于平缓[36]。这

表明负载微生物后的生物炭，其官能团结构发生了

显著变化，且微生物的引入有助于改善参与 Cd 固

定的官能团特性。此外，大量研究表明，细菌分泌

的胞外聚合物及微生物代谢产生的 CO32–可与环境

中 Cd2+结合，在生物炭表面或微生物胞外形成

CdCO3 沉淀，因此，生物炭与微生物的协同作用有

效促进了 Cd 的沉淀[25]。 
2.2.4  XRD 分析  XRD 谱图显示了生物炭负载菌

材料去除 Cd 前后的晶体结构变化（图 6）。修复 Cd
之后，材料的 XRD 谱图出现了新的特征峰，表明发

生了化学沉淀或表面络合反应，生成了 Cd 的结晶态

化合物。无定形碳峰强度的降低，可能是因为 Cd 与

材料表面的含氧官能团结合，或进入了无定形碳的
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孔隙中，导致其无定形结构的信号减弱。修复后材

料在 2θ 为 30°～45°附近的峰强度明显增强，这是

Cd 与 BCS3 作用后生成的 CdS 或 CdCO3的特征信

号，说明该BCS3对Cd具有良好吸附和固定能力[33]。 
2.3  生物炭负载菌材料对 Cd（Ⅱ）的去除 

环境变化被认为是影响去除效率的关键因素之

一，尤其是在受污染条件下，微生物的生长会受到

显著影响。一方面，Cd（Ⅱ）对微生物具有一定的

毒害作用，不同生物炭类型和投加量对菌株的庇护

能力存在差异[37]；另一方面，pH 的变化通常会影

响菌株的生长，以及生物炭的吸附容量和表面电荷

等[38]。因此，为深入探究最佳去除条件，本研究针

对生物炭类型、投加量、pH 和重金属浓度等变量开

展单因素实验。 
 

 
图 7  （a）不同类型生物炭负载菌株对 Cd 的去除效率；（b）不同时间节点各材料对 Cd 的去除效率 

Figure 7  (a) Cd removal efficiency of different biochar-supported strain materials and (b) that of various materials at different time points 
 

2.3.1  不同原料生物炭负载菌株对 Cd（Ⅱ）的去除

效率探究  如图 7（a）所示，与生物炭（BC）和游

离菌（S3）单独处理相比，经 3 种生物炭负载后的

菌株（BC-S3），其对 50 mg·L–1 Cd（Ⅱ）的去除效

率均得到一定程度的提升，但不同原料生物炭负载

菌株对 50 mg·L–1 Cd（Ⅱ）的去除效率存在较大差异。

通过对 3 种生物炭的表征分析发现，不同类型生物

炭的孔隙结构和孔容之间存在较大差异（表 1）。其

中，玉米秸秆生物炭虽然比表面积最大，但稻壳生

物炭的孔容、孔径及 N2吸附量均大于玉米秸秆和木

屑生物炭。此外，通过对 3 种材料的扫描电镜图像

进行对比（图 4），也可观察到稻壳生物炭表现出更

加发达的孔隙结构。实验结果表明，稻壳生物炭负

载菌株的去除效率最高，对 50 mg·L–1 Cd（Ⅱ）的去

除效率达 82.02%，较玉米秸秆和木屑生物炭负载菌

株分别提高 6.82%和 12.71%，显示出优于其他生物

炭类型的潜在优势。此外，与游离菌株和生物炭单

独处理相比，经稻壳生物炭负载后，其去除效率分

别提高 18.33%和 74.88%，说明稻壳生物炭负载的

功能菌株对 Cd（Ⅱ）的去除效率显著提升。因此，

后续实验均选择稻壳生物炭作为载体材料进行进一

步探究。从不同时间节点各材料去除效率的变化情

况（图 7（b））可见，在修复初期（0～2 d），由于

材料吸附位点充足，去除效率迅速上升，且稻壳生

物炭负载菌材料的上升速度最快；随着时间推移，

在修复 5～7 d 后，吸附位点趋于饱和，去除效率基

本趋于平稳。 

 
图 8  生物炭投加量对 Cd（Ⅱ）去除效率的影响 

Figure 8  Effect of biochar dosage on Cd(Ⅱ) removal efficiency 

 
图 9  pH 变化对 Cd（Ⅱ）去除效率的影响 

Figure 9  Effect of pH change on Cd(Ⅱ) removal efficiency 
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2.3.2  生物炭投加量对 Cd（Ⅱ）去除效率的影响 
生物炭投加量也是影响去除效率的重要因素。通常

情况下，在一定范围内，材料对重金属的去除效率

随投加量的增加而逐渐升高。时佳琦等[39]研究发

现，在 100 mg·L–1 Cd（Ⅱ）溶液中，随着生物炭复

合材料投加量的增加，Cd（Ⅱ）的去除效率逐渐提

高；但当投加量达到 0.6 g 时，吸附量反而逐渐降低。

这主要是因为生物炭投加量过多可能导致颗粒重

叠，形成微小团聚体，从而减少有效吸附表面积[40]。

因此，综合考虑实际应用中生物炭投加量的成本与

去除效率，有必要对其开展深入探究。 
如图 8 所示，通过实验探究发现，生物炭的添

加能够显著提高菌株对镉的去除效率，且去除效率

在投加量为 0.01、0.02、0.03、0.05、0.1 和 0.2 g 范

围内呈现出先降低、后升高、再逐渐降低的趋势。

说明当投加量过低时，菌株的负载会侵占吸附位点，

同时载体也不能很好地为微生物生长提供庇护。结

果表明，在投加量为 0.1 g 时，其去除效率最高，对

50 mg·L–1 Cd（Ⅱ）的去除效率可达 83.44%。而在

投加量为 0.2 g 时，去除效率逐渐降低，这可能是因

为投加量过高导致生物炭团聚，不利于为菌株提供

适宜的生存位点及吸附位点，同时，添加量过高也

会引起环境变化，从而导致去除效率降低[40]。 
2.3.3  pH 对复合材料去除效率的影响  pH 一直以

来被认为是影响微生物生长的关键因素，除了会影

响菌株的生长外，还会对酶蛋白结构产生影响，从

而影响酶活性，导致对 Cd（Ⅱ）去除效率的变化[41]。

因此，有必要探究不同 pH 条件下材料对镉的去除

效率。如图 9 所示，随 pH 的变化去除效率呈现出

较大波动，且生物炭负载菌株材料在酸性和碱性条

件下对镉的去除效率均高于菌株单独处理，说明经

生物炭负载后的菌株，其对环境的适应能力得到了

明显提升。结果表明，在 pH 为 5～6 的酸性条件下，

生物炭负载菌株材料对 Cd（Ⅱ）的去除效率较高。

当 pH 过低时，菌群的生长受到抑制；同时，水和

氢离子的结合会使菌剂表面酸性含氧官能团带正

电，进而阻碍 Cd（Ⅱ）与吸附位点的结合[42]。随着

pH 升高，由于官能团的去质子化，H+与 Cd（Ⅱ）
之间对吸附位点的竞争作用减弱，使得材料对 Cd
（Ⅱ）的吸附作用增强。而当 pH 进一步升高时，溶

液中 OH⁻浓度处于较高水平，与 Cd（Ⅱ）结合生成

Cd(OH)2沉淀，导致吸附效果降低[43]。 
2.3.4  浓度变化对去除效率的影响  在 pH = 5、生

物炭投加量为 0.1 g、修复时间为 7 d 的条件下，不

同 Cd（Ⅱ）浓度对去除效率的影响如图 10 所示。当

Cd 浓度为 20 mg·L–1 时，生物炭负载菌材料对其的

去除效率可达 91.50%，说明在低浓度条件下，菌株

生长状况良好，材料表面吸附位点充足，对重金属

的去除效率最高。随后，随着 Cd（Ⅱ）浓度逐渐升

高，重金属对菌株的毒害作用增强，表现为细胞活

性降低，细胞器和 DNA 受损，严重时甚至导致菌株

死亡，从而使材料对其去除效率逐渐降低[44]。不过，

值得注意的是，在 Cd（Ⅱ）浓度为 150 mg·L–1和 200 
mg·L–1 的高污染条件下，经生物炭负载后的菌株对

重金属的去除效率仍可达 60%以上，且均显著高于

游离菌单独处理的效果，说明生物炭负载在一定程

度上增强了菌株对高浓度重金属污染的耐受性。 
 

 
 

图 10  材料对不同浓度 Cd（Ⅱ）的去除效率 
Figure 10  Removal efficiency of materials for different 

concentrations of Cd(Ⅱ) 
 
表 2  生物炭（BC）、菌株 S3 及生物炭负载菌材料（BCS3）

对不同浓度 Cd（Ⅱ）的一级动力学去除方程 
Table 2  First-order kinetic equations for the removal of Cd(Ⅱ) 

    at different concentrations by BC, S3, and BCS3 

处理组 
镉质量浓度/ 
（mg∙L–1） 

公式 R2 

稻壳生 
物炭BC 

20 y = －0.030 0x－0.127 3 0.979 8 
50 y = －0.026 2x－0.110 1 0.863 3 
80 y = －0.021 9x－0.104 1 0.911 1 
100 y = －0.022 6x－0.117 8 0.949 2 
150 y = －0.012 6x－0.127 0 0.958 3 
200 y = －0.022 5x－0.023 2 0.975 3 

游离菌 
S3 

20 y = －0.065 1x－0.718 8 0.962 2 
50 y = －0.023 2x－0.709 3 0.742 5 
80 y = －0.042 1x－0.577 2 0.718 8 
100 y = －0.024 5x－0.596 7 0.839 6 
150 y = －0.018 2x－0.592 3 0.887 5 
200 y = －0.014 5x－0.526 1 0.784 0 

生物炭负载 
菌BCS3 

20 y = －0.214 5x－0.833 4 0.933 6 
50 y = －0.151 6x－0.788 7 0.909 8 
80 y = －0.082 3x－0.763 0 0.690 2 
100 y = －0.065 9x－0.668 1 0.903 8 
150 y = －0.056 9x－0.597 3 0.853 9 
200 y = －0.025 0x－0.718 7 0.919 6 
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（a） BC，（b） S3，（c） BCS3。 

图 11  3 种不同材料对不同浓度镉的准一级动力学方程 
Figure 11  Pseudo-first-order kinetic equations for cadmium removal by three different materials at various concentrations 

 
表 3  生物炭（BC）、菌株 S3 及生物炭负载菌材料（BCS3）

对不同浓度 Cd（Ⅱ）的二级动力学去除方程 
Table 3  Second-order kinetics equations for Cd(Ⅱ) removal at 

different concentrations by BC, S3, and BCS3 

处理组 镉浓度/ 
（mg∙L–1） 公式 R2 

 
稻壳生物 
炭BC 

20 y = 0.071 8x－0.023 0 0.997 7 
50 y = 0.024 2x + 0.001 4 0.981 3 
80 y = 0.016 3x－0.003 4 0.999 6 
100 y = 0.013 5x－0.003 6 0.997 1 
150 y = 0.008 4x－0.001 3 0.999 4 
200 y = 0.006 1x－0.001 5 0.998 6 

 
游离菌 

S3 

20 y = 0.167 7x－0.099 2 0.993 3 
50 y = 0.048 0x－0.009 4 0.999 3 
80 y = 0.029 9x－0.009 6 0.999 4 
100 y = 0.021 6x－0.004 4 0.999 8 
150 y = 0.013 8x－0.002 5 0.999 4 
200 y = 0.009 4x－0.001 3 0.999 7 

 
生物炭负载菌 

BCS3 

20 y = 0.577 4x－0.860 8 0.848 5 
50 y = 0.132 6x－0.153 4 0.850 7 
80 y = 0.053 4x－0.048 2 0.890 2 
100 y = 0.031 6x－0.017 2 0.996 1 
150 y = 0.018 4x－0.008 9 0.993 8 
200 y = 0.012 6x－0.004 0 0.995 4 

 

2.4  动力学分析 
将 Cd（Ⅱ）吸附动力学数据拟合到不同的动力

学模型中， 3 种不同材料对不同浓度镉的动力学拟

合方程如图 11 和图 12 所示。为便于分析和保证图

片清晰，图中仅展示了 20、100 和 200 mg·L–13 种

浓度跨度较大的数据，其余浓度的拟合参数和拟合

方程见表 2 和表 3。 
分别比较 BC 处理组的一级动力学 R2（0.863 

3～0.979 8）和二级动力学 R2（0.981 3～0.999 6），
S3 处理组一级动力学 R2（0.718 8～0.962 2）和二级

动力学 R2（0.993 3～0.999 8）。结果表明，BC 处理

组除 50 mg∙L–1 外，其余浓度二级动力学相关系数

R2 ＞ 0.997，而 S3 处理组其二级动力学相关系数

R2 基本均大于 0.999，二级动力学拟合效果好，均

优于一级动力学。这表明准二级动力学模型能够很

好地描述 BC 和 S3 对 Cd 的吸附过程；拟合表明，

BC 和 S3 对 Cd 的吸附主要受化学吸附控制，特别

是通过表面络合机制[45-46]。 

 
图 12  3 种不同材料对不同浓度镉的准二级动力学方程 

Figure 12  Pseudo-second-order kinetic equations for cadmium removal by three different materials at various concentrations 
 

通过比较 BCS3 处理组一级动力学 R2（0.690 2～0.933 6）和二级动力学 R2（0.848 5～0.996 1），



754 安 徽 农 业 大 学 学 报 2026 年 
 

发现在浓度较低的 20～50 mg∙L–1 条件下，一级动力

学拟合结果要优于二级动力学，说明在低浓度条件

下，BCS3 对溶液 Cd 的吸附主要受物理吸附控制，

而在 100～200 mg∙L–1 高浓度 Cd 溶液中，二级动力

学拟合结果均优于一级动力学，且相关系数 R2 均大

于 0.993，说明在高浓度 Cd 溶液中，BCS3 对溶液

Cd 的吸附主要受化学吸附控制[47]。 

3  讨论 
3.1  功能菌株的去除能力分析 

本研究从安徽省淮南市重金属污染矿区土壤中

成功分离出一株 Cd（Ⅱ）耐受菌株 S3，经 16S 
rRNA 测序鉴定为铜绿假单胞菌（Pseudomonas 
aeruginosa），该菌株在单独培养条件下对 50 mg·L–1 
Cd（Ⅱ）的去除效率为 63.69%，展现出优异的镉固

定能力。目前，已有多项研究证实铜绿假单胞菌在

重金属修复中的应用潜力。例如，有学者从土壤中

分离出抗重金属铜绿假单胞菌菌株，并探究了其对

铅、镉和铜的修复去除效率，结果表明，该菌株对 50 
mg·L–1 Cd 的吸附量能达到 35.52 mg·g–1[48]。Lian  
等[44]研究发现，铜绿假单胞菌的胞外聚合物（EPS）
可通过络合作用吸附 Cd，其单独修复效率约为

58%～62%，与本研究中游离菌 S3 的修复效果相

近，证实了该菌株作为镉修复功能菌的可靠性。相

较于前人研究，本研究筛选的菌株 S3 来自淮南矿

区，对当地镉污染土壤具有更强的适应性，为区域

特异性污染修复提供了优质菌种资源，弥补了现有

研究中功能菌株地域适配性不足的缺陷。此外，相

较于其他报道的镉耐受菌株（如芽孢杆菌属、埃希

菌属），S3 在 200 mg·L–1 高浓度镉的胁迫下仍能保

持 40%以上的去除效率，为高浓度镉污染场地修复

提供了新的选择。 
3.2  不同原料生物炭的载体性能差异分析 

生物炭作为微生物载体的性能直接影响复合体

系的去除效率。本研究对比了稻壳、木屑、玉米秸

秆 3 种生物质原料制备的生物炭，发现稻壳生物炭

具有更优的孔隙结构特征，虽然比表面积略低于玉

米秸秆生物炭，但其孔容和平均孔径均显著高于其

他两种生物炭。扫描电镜（SEM）表征进一步证实，

稻壳生物炭表面及内部存在丰富的多孔结构。优异

的孔隙结构不仅能为菌株 S3 提供稳定的栖息场所，

减少外界环境干扰和高浓度 Cd2+的直接毒害，还能

提高微生物密度并增强其与土著微生物的竞争优

势。同时，生物炭富含 N、P、K 等营养元素，可满

足菌株的生长需求，为微生物代谢活动提供物质保

障。结果表明，稻壳生物炭负载菌株后对 50 mg·L–1 
Cd2+的去除效率达 82.02%，较玉米秸秆、木屑生物

炭负载菌株分别提高了 6.82%和 12.71%。 
3.3  生物炭—微生物协同修复机制 

在最佳条件下（pH = 5、生物炭投加量 0.1 g、
修复 7 d），BCS3 对 20 mg·L–1 Cd 的去除效率高达

91.5%，展现出极强的协同效应。通过对材料的表

征分析发现，这种协同作用主要源于两方面：一方

面，生物炭的多孔结构和表面官能团（如−OH、C=O、

C−O 等）可直接通过物理吸附、络合作用固定部分

Cd（Ⅱ）；另一方面，生物炭对菌株的庇护作用增强

了其环境适应性和重金属耐受性，使菌株在复杂条

件下仍能保持较高的代谢活性，通过矿化作用进一

步转化 Cd（Ⅱ）。傅里叶变换红外光谱（FTIR）分

析显示，BCS3 复合材料吸附 Cd 后，−OH 峰从 3 550 
cm–1 迁移至 3 408 cm–1，表明微生物与生物炭之间

存在氢键相互作用；而 1 795 cm–1 处 C=O 官能团

峰的减弱及 2 932 cm–1 处 C−H 基团峰的平缓化，说

明这些官能团参与了 Cd 的吸附与络合过程，揭示

了生物炭与微生物协同作用的化学机制。这与 Chen
等[35]关于生物炭与磷酸盐溶解菌通过氢键结合增

强重金属固定的研究结论一致，进一步证实了官能

团相互作用在生物炭—微生物协同修复中的关键作

用。 
通过动力学分析发现，低浓度 Cd 污染（20～

50 mg·L–1）条件下，生物炭—微生物复合体系

（BCS3）的吸附过程符合准一级动力学模型（R2

＞0.900），以物理吸附为主；高浓度（100～200 
mg·L–1）条件下则更符合准二级动力学模型（R2＞ 
0.993），化学吸附占主导。本研究揭示了协同体系

吸附机制随污染物浓度动态变化的规律，其原因在

于低浓度时生物炭的物理吸附位点被快速占据，高

浓度时则依赖菌株的矿化作用。本研究证实，协同

作用不仅源于生物炭的吸附与菌株的矿化作用，更

在于生物炭通过庇护作用增强菌株代谢活性，促进

官能团参与化学转化，在各项作用的叠加下最终呈

现出“1 + 1 > 2”的修复效果。 
3.4  贡献与局限 

本研究构建的稻壳生物炭—铜绿假单胞菌复合

修复体系，通过载体庇护与功能菌株代谢的协同作

用，显著提升了对 Cd 的去除效率、环境适应性和

重金属耐受性，为重金属污染修复提供了高效可行

的技术方案。但仍存在一些有待深入探讨的问题：1）
本研究为实验室批次实验，实际土壤环境中土著微

生物竞争、土壤质地及养分状况等因素可能影响复
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合体系的修复效果，需通过盆栽或田间试验进一步

验证其实际应用潜力；2）生物炭与菌株的协同作用

机制虽通过表征分析得到部分揭示，但微生物代谢

产物（如胞外聚合物 EPS）在 Cd 矿化过程中的具

体作用仍需结合代谢组学等技术深入解析；3）复合

体系的长期稳定性及Cd固化后的生物有效性变化，

需通过长期跟踪监测进行评估。未来研究可聚焦于

生物炭的改性优化、功能菌株的基因工程改造，以

及复合体系与植物修复的联合应用，进一步提升修

复效率与生态安全性，推动重金属污染修复技术的

工程化应用。 

4  结论 

1）从安徽省淮南市某受重金属污染矿区采集的

污染土壤中分离出的铜绿假单胞菌（Pseudomonas 
aeruginosa）S3，是一株对 Cd（Ⅱ）具有高度耐受

性的优良菌株。 
2）生物炭是良好的微生物载体，其丰富的孔隙

结构和表面官能团能够有效负载菌株，为菌株生长

提供庇护。经生物炭负载后的菌株 S3，其对外界环

境变化的适应能力及对重金属的耐受性均显著提

高。 
3）通过对稻壳、木屑、玉米秸秆 3 种不同生物

炭负载菌株材料的去除效率进行探究，结果表明，

与单一修复相比，三者的去除效率均有明显提升，

对 50 mg·L–1 Cd（Ⅱ）的去除效率分别为 82.02%、

69.31%和 75.20%。其中，稻壳生物炭因其丰富的孔

隙结构、较大的孔容和孔径，负载菌株后对 Cd（Ⅱ）
的去除效果最好。 

4）通过对不同修复条件的探究，结果表明，稻

壳生物炭在 pH = 5、投加量为 0.1 g 时对菌株 S3 的

负载效果最好；在该条件下修复 7 d 后，对 20 mg·L–1 
Cd（Ⅱ）的去除效率可达 91.5%。 

表征分析发现，生物炭负载菌材料在 C=O、

C−H、−OH 等基团的共同作用下促进了镉的沉淀；

同时，动力学分析表明，在低浓度条件下，BCS3
对溶液中 Cd 的吸附主要受物理吸附控制，而在

100～200 mg∙L–1 高浓度 Cd 溶液中，二级动力学拟

合结果均优于一级动力学，BCS3 对溶液中 Cd 的吸

附主要受化学吸附控制。 
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