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摘 要： 作为一种新兴的重金属污染生物治理技术，以微生物诱导方解石沉淀（MICP）为代表

的生物矿化技术受到了广泛关注。为了进一步提升MICP对重金属的去除效果，建立了硅酸盐协同

MICP技术体系，并以水体中Cd（Ⅱ）的去除效果为评价对象，分析了硅酸盐协同MICP体系矿化固定

Cd（Ⅱ）的作用机制。结果表明，高产脲酶的Cd（Ⅱ）耐受型复合菌株FH1可实现MICP作用去除水中

重金属镉。硅酸盐的协同能显著提升MICP过程的除镉效果，协同体系对Cd（Ⅱ）的固定量显著升高

至 98.3 mg/g，比 MICP 组高 54.3%；当硅酸盐投加量为 0.75 mol/L 且在 MICP 反应初始加入时，除镉率

可在36 h内达到99.5%。协同体系矿化Cd（Ⅱ）产生的沉淀物主要成分仍为方解石，但硅酸盐的加入

使得沉淀物的形态更加复杂。协同体系对Cd（Ⅱ）的固定机制包括在硅酸盐途径下交换并固定部分

Cd（Ⅱ），以及 MICP 途径下方解石的钙位代替和分子间隙包裹，通过晶胞聚集形成含镉生物方解石

矿化物，进而实现对水中Cd（Ⅱ）的吸附、包裹和固定。
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Abstract： Microbial‑induced calcite precipitation (MICP) biomineralization technology has 
garnered significant attention as an emerging method for heavy metal bioremediation. To enhance MICP’s 
efficacy in heavy metal removal, a silicate‑synergized MICP system was developed to evaluate Cd( Ⅱ) 
removal efficiency in aqueous environments and to elucidate the mechanisms underlying Cd( Ⅱ) 
mineralization and immobilization. The results showed that the Cd (Ⅱ) tolerant composite strain FH1 with 
high urease production could achieve MICP action to remove heavy metal cadmium from water. The 
incorporation of silicate significantly improved Cd( Ⅱ) removal efficiency, with the adsorption capacity 
increasing to 98.3 mg/g, a 54.3% enhancement compared to the MICP‑only group. At a silicate dosage of 
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0.75 mol/L introduced at the initial MICP reaction stage, the Cd(Ⅱ) removal rate reached 99.5% within 
36 hours. Silicate addition resulted in more complex precipitate morphologies, with calcite remaining the 
primary component of the Cd(Ⅱ)-mineralized product. The Cd(Ⅱ) immobilization mechanism involves 
the exchange and immobilization of Cd( Ⅱ) through silicate pathways, as well as the substitution of 
calcium sites in calcite and the encapsulation of Cd(Ⅱ) within bio‑calcite mineralization, facilitated by 
crystal cell aggregation, thereby achieving adsorption, encapsulation, and fixation of Cd (Ⅱ) in water.

Keywords： silicate; microbial‑induced calcite precipitation; biomineralization; heavy metal

微生物诱导方解石沉淀（MICP）作为一种可以

对重金属污染规模化治理的微生物修复技术，近年

来引起研究者的广泛关注［1］。MICP 是指某些细菌

通过自身的代谢活动，利用其生长过程中所分泌的

胞外酶，与周围环境介质不断发生酶化作用而生成

碳酸根，并在钙离子存在的环境下，形成具有胶结

作用的方解石晶体的过程。大量研究表明，由产脲

酶菌水解尿素诱发的MICP过程具有更高效的重金

属固定效率，且实验过程相对易控制［1-3］。环境中的

尿素被微生物代谢分泌的脲酶水解后导致 pH 升

高，进而生成以细菌菌体为晶核的碳酸钙矿物沉淀

（方解石），环境中的重金属离子则通过钙位替代或

晶体空隙捕获而被方解石所固定［4］。
硅酸盐孔隙率高、来源广，被众多学者用于修

复重金属污染，其主要通过吸附和沉淀作用固定重

金属［5］。笔者所在团队在前期实验中发现，硅酸盐

的加入能显著提升 MICP 体系对 Cd（Ⅱ）的去除效

能。但目前采用硅酸盐协同MICP去除水中Cd（Ⅱ）

的研究尚未见报道。鉴于此，笔者建立了硅酸盐协

同 MICP 技术体系，并评价该体系对水体中 Cd（Ⅱ）

的去除效果；重点考察了不同因素对 MICP 作用的

影响，证实了硅酸盐的投加对 MICP 去除 Cd（Ⅱ）的

协同作用；并对比不同体系生成沉淀物固定Cd（Ⅱ）

的效能及沉淀物特征，提出了硅酸盐协同 MICP 矿

化 Cd（Ⅱ）的机制模型，旨在为硅酸盐协同 MICP 体

系对水中 Cd（Ⅱ）污染的规模化治理和重金属污染

风险水域的修复提供科技支撑。

1 材料与方法材料与方法

1. 1　菌株来源

自河北省某铝厂排污河流和沈阳某受污染河

流筛选得到 3 株耐重金属镉且高产脲酶菌株，经

16S rDNA 鉴定，分别为革兰氏阳性高地芽孢杆菌、

枯草芽孢杆菌、巴氏芽孢杆菌（分别命名为H1、H2、

S1）。经产脲酶量验证对比，采用复配方案 FH1（即

H1∶H2∶S1为1∶1∶1）的复合菌株进行后续实验。

1. 2　功能菌株在重金属暴露下的活性验证

为验证复合菌株 FH1 在重金属 Cd（Ⅱ）暴露下

的活性，取培养 24 h的菌液 1 mL接种至尿素浓度为

0. 5 mol/L，氯化镉浓度分别为 0、10、20、30、40、50、
60 mg/L的 50 mL NB-U培养基中，每个Cd（Ⅱ）浓度

做 3 个平行，在 180 r/min、37 ℃恒温摇床培养 36 h
后，测定菌株生物量（OD600）与产脲酶量，其中除了

Cd（Ⅱ）经 0. 22 μm滤膜过滤后加入培养基中以外，

培养基中其余成分使用 121 ℃高温蒸汽方式灭菌

30 min。
1. 3　MICP去除Cd（（ⅡⅡ））的影响因素实验

通过研究对MICP过程有较大影响的 4个因素，

来确定菌株FH1发生MICP作用矿化固定Cd（Ⅱ）的

最佳条件。将过夜生长的菌液以重悬液的形式接

种至 NB-U 培养基中，改变菌株添加量（1%、5%、

10%、15%、20%，体积分数），添加 30 mg/L的Cd（Ⅱ）

溶液 5 mL，温度保持在 37 ℃、初始 pH 设为 8，另行

补加 400 g/L 尿素储备液 5 mL、1 000 mmol/L 的 Ca2+

储备液 5 mL，在 180 r/min恒温摇床培养 36 h。其他

3组实验方法与第 1组相同，仅第 2组改变初始尿素

浓度为 10、20、30、40、50 g/L，第 3 组改变 Cd（Ⅱ）溶

液浓度为 10、20、30、40、50、60 mg/L，第 4 组改变钙

源种类为乳酸钙、氯化钙、乙酸钙。除 Cd（Ⅱ）和尿

素储备液经 0. 22 μm 滤膜过滤后加入培养基中以

外，培养基的其余成分使用 121 ℃高温蒸汽方式灭

菌 30 min。所有实验做 3 个平行，在培养期间定期

测定Cd（Ⅱ）的去除率。

1. 4　不同沉淀物生成体系固定Cd（（ⅡⅡ））实验

MICP 体系固定 Cd（Ⅱ）实验：将隔夜培养的

FH1 菌液接种至 NB-U 培养基中，采用优化的最佳

实验条件，构建 100 mL含 30 mg/L Cd（Ⅱ）的实验体
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系，另行补加 400 g/L 的尿素储备液 5 mL 和 1 000 
mmol/L的Ca2+储备液 5 mL，在 180 r/min恒温摇床培

养 48 h。定期观测溶液中沉淀的成型情况，测定溶

液中Cd（Ⅱ）的去除率。

自然方解石体系固定Cd（Ⅱ）实验：将 200目自

然方解石 0. 5 g添加至 100 mL含 30 mg/L Cd（Ⅱ）的

溶液中，不添加菌液、培养基等 MICP 过程所需物

质，其他条件与MICP组相同，在连续磁体搅拌下进

行48 h，定期测定溶液中Cd（Ⅱ）的去除率。

硅酸盐体系固定 Cd（Ⅱ）实验：将 0. 1 mol 硅酸

钠添加至 100 mL含 30 mg/L的Cd（Ⅱ）溶液中，其他

同自然方解石组。

硅酸盐协同 MICP 体系固定 Cd（Ⅱ）实验：将

0. 1 mol硅酸钠加至含 30 mg/L Cd（Ⅱ）的NB-U培养

基中，初始pH控制在7. 5，其他同MICP组。

以上各体系运行结束时，取出沉淀物，使用磷

酸盐缓冲液进行冲洗，经干燥后称量沉淀物质量并

计算 Cd（Ⅱ）的固定量。同时，采用扫描电镜-能谱

仪（SEM-EDS）和 X 射线衍射仪（XRD）对各组沉淀

物进行表征。

1. 5　硅酸盐对协同体系去除Cd（（ⅡⅡ））的影响实验

通过改变硅酸盐投加量和投加时间点来探究

硅酸盐的添加对MICP去除Cd（Ⅱ）的影响。在硅酸

盐协同 MICP 体系固定 Cd（Ⅱ）实验中，改变初始硅

酸盐投加量为 0. 25、0. 50、0. 75、1. 00、1. 25 mol/L，
测定 28 h后 Cd（Ⅱ）的去除率及固定量。另一组实

验固定硅酸盐投加量为 1. 00 mol/L，改变硅酸盐投

加时间点，分别在投加菌株前加入（方案 1）和在体

系开始运行的第 24小时加入（方案 2），在 48 h内定

期测定Cd（Ⅱ）的去除率。

1. 6　检测项目与方法

菌株生物量采用分光光度计比浊法测定；脲酶

活性采用苯酚-次氯酸盐法测定；Cd（Ⅱ）浓度采用

分光光度法测定。

2 结果与讨论结果与讨论

2. 1　MICP菌株耐镉性能验证

微生物代谢产生脲酶是尿素水解型 MICP作用

实现的必要条件。因此，考察复配菌株FH1在Cd（Ⅱ）

暴露下的生物量及产脲酶情况，结果如图 1 所示。

可见，在Cd（Ⅱ）初始浓度为 0~60 mg/L范围内，菌株

FH1可以维持一定的生物量和脲酶产量。当体系中

没有 Cd（Ⅱ）存在时，菌株的生物量 OD600为 0. 354，
脲酶产量为 722. 1 μmol/mL；随着 Cd（Ⅱ）浓度的增

加，菌株 FH1 的生物量和产脲酶量不断降低。在

Cd（Ⅱ）初始浓度为 30 mg/L 的溶液中，复合菌株的

生物量 OD600仍可达到 0. 190，产脲酶量达到 592. 3 
μmol/mL；当 Cd（Ⅱ）初始浓度为 40 mg/L 时，菌株

FH1 的产脲酶量开始出现显著下降（P<0. 05），为

529. 0 μmol/mL；当 Cd（Ⅱ）初始浓度高达 60 mg/L
时，菌株FH1仍可维持 0. 052左右的生物量，并产生

143. 3 μmol/mL脲酶。说明复合菌株 FH1可以在一

定程度上耐受含Cd（Ⅱ）溶液，维持生物活性并产生

脲酶。根据《污水综合排放标准》（GB 8978—
1996），镉的最高排放浓度应小于 0. 1 mg/L，在该浓

度条件下菌株具有较高的生物量并可产生超过 600 
μmol/mL 脲酶。因此可以认为，复合菌株 FH1 在高

浓度Cd（Ⅱ）溶液中具有较强的耐受能力。

2. 2　MICP去除Cd（（ⅡⅡ））的影响因素

考察了菌株添加量、尿素初始浓度、Cd（Ⅱ）初

始浓度和钙源种类 4个因素对MICP去除Cd（Ⅱ）的

影响，结果见图 2。可知，当菌株添加量为 10%时除

镉率最高，达到 69. 9%；当菌株添加量继续增加至

15% 和 20% 时，除镉率略有下降（P>0. 05），分别为

67. 3% 和 67. 0%，因此后续实验的菌株添加量可选

择 10%。当尿素初始浓度为 20 g/L 时，体系的除镉

率达到最高值 71. 5%，与添加 30 g/L 尿素时的除镉

率（70. 5%）接近，当尿素初始浓度继续增加时，除镉

率开始显著下降，这说明尿素作为 MICP 的底物和

菌株的营养源具有不可或缺的作用，但过高的尿素

浓度对菌株的生长产生底物抑制，可能影响脲酶产
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图1　复合菌株 FH1在Cd（Ⅱ）暴露下的生物量及产脲酶量

Fig.1　Biomass and urease production of combinative 
strains FH1 under Cd (Ⅱ) exposure
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量，继而降低对 Cd（Ⅱ）的固定量。此外，过高浓度

的尿素易导致体系中氨氮浓度升高，反而具有导致

水体富营养化的风险。因此，尿素的最佳初始浓度

为 20 g/L。另外，除镉率随着 Cd（Ⅱ）初始浓度的升

高而不断下降，当 Cd（Ⅱ）初始浓度由 10 mg/L 升至

50 mg/L 时，除镉率由 90. 6% 降至 71. 7%，原因可能

是溶液中较高的 Cd（Ⅱ）初始浓度会抑制微生物活

性，使菌株FH1的生物量出现明显下降（见图 1），继

而影响菌株FH1通过MICP反应矿化固定Cd（Ⅱ）的

过程。在钙离子浓度相同的情况下，不同钙源种类

中，氯化钙作为钙源时具有最高的 Cd（Ⅱ）去除效

果，除镉率达72. 7%，为实验的最佳钙源。
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图 2　不同因素对MICP去除Cd（Ⅱ）的影响

Fig.2　Influence of various factors on Cd（Ⅱ） removal by 
MICP

2. 3　硅酸盐对MICP去除Cd（（ⅡⅡ））的影响

为了考察硅酸盐的投加对MICP去除Cd（Ⅱ）效

能的影响，在反应起始阶段向MICP体系中加入 1. 0 
mol/L的硅酸钠（MICP+硅酸盐组），并与相同条件下

无硅酸盐添加的 MICP体系（MICP组）进行对比，同

时以只添加硅酸盐而不发生 MICP（硅酸盐组）和只

投加等量的自然方解石代替 MICP 作用（自然方解

石组）作为对照，不同体系的 Cd（Ⅱ）去除情况及其

固定量见图 3（a）和（b）。从图 3（a）可以看出，在 0~
48 h 内，MICP+硅酸盐组的除镉率始终优于其他 3
组，其除镉率在前 4 h 内快速增加到 36. 8% 后匀速

增加，在 36 h达到 98. 7%，在 40 h达到 100%。在前

8 h内，MICP+硅酸盐组的除镉率曲线与硅酸盐组的

除镉率曲线基本重合，可能是因为前 8 h 菌株 FH1
处于适应期，生长产酶速度较缓慢，Cd（Ⅱ）的主要

去除方式依赖于硅酸盐对Cd（Ⅱ）的吸附固定。8 h
时硅酸盐组的除镉率达到 45. 7%，此后不再显著增

加，在 20 h 后稳定维持在 53. 3%~54. 7%，说明硅酸

盐组在 20 h即达到了吸附饱和状态，单独投加硅酸

盐对 Cd（Ⅱ）的去除率远不及 MICP+硅酸盐组。

MICP 组在 0~8 h的除镉率较低，12 h后除镉率开始

匀速稳定攀升，可能的原因是菌株 FH1在 12 h后进

入对数生长期，产生大量脲酶，促进了 MICP 过程，

MICP 组的除镉率在 48 h 达到 100%，但整体除镉效

果亦远不及 MICP+硅酸盐组。自然方解石组的除

镉率曲线与MICP组的曲线趋势相似，在 24 h前，因

菌株FH1存在适应期，MICP组的除镉率不及自然方

解石组，但随着 FH1 逐渐进入对数生长期、产脲酶

量增加，MICP组的除镉率在 24 h后超过自然方解石

组，说明了 MICP 过程中微生物的核心价值和重要

性。MICP过程中，随着时间的推移逐渐生成更多以

菌体细胞为核心的方解石，从而逐步固定 Cd（Ⅱ），

而自然方解石不具备菌体的胶结性和MICP方式生

成方解石的高吸附性与稳定性，在 48 h自然方解石

组的除镉率只达到81. 3%。
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图3　硅酸盐的添加对MICP去除Cd（Ⅱ）的影响

Fig.3　Impact of silicate addition on removal of Cd(Ⅱ) by 
MICP

从图 3（b）可以更直观地看出 MICP+硅酸盐组

在去除 Cd（Ⅱ）方面的优越性，48 h 后，在相同沉淀

物质量的基准下，MICP+硅酸盐组固定的Cd（Ⅱ）量

为98. 3 mg/g，比MICP组（63. 7 mg/g）、自然方解石组

（47. 0 mg/g）、硅酸盐组（29. 1 mg/g）分别高 54. 3%、

109. 1%、237. 8%。上述结果证明硅酸盐的添加能

够在较大程度上协同MICP去除水中的Cd（Ⅱ）。
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图 3（c）和（d）为硅酸盐-MICP协同体系中硅酸

盐投加量和投加时间点对除镉效能的影响。由图 3
（c）可知，当硅酸盐投加量为 0. 75 mol/L 时，协同体

系对 Cd（Ⅱ）的固定量达到最高值 112. 7 mg/g，除镉

率达到 89. 1%，与硅酸盐投加量为 1. 00 mol/L 时接

近，此时协同体系对 Cd（Ⅱ）的固定量达到 112. 2 
mg/g，除镉率达到 90. 0%。如图 3（d）所示，方案 1即

在 MICP 体系反应初始时加入硅酸盐，其除镉率在

前 4 h 快速增加到 44. 0% 后匀速增加，在 36 h 达到

99. 5%，在 40 h时达到 100%。推测是由于硅酸盐会

通过离子交换和间隙固定等方式在协同体系作用

前期固定一部分溶液中的Cd（Ⅱ），降低了溶液中重

金属浓度，减少了重金属对溶液中 FH1 活性的抑

制；硅酸钙、硅酸镉等沉淀物的生成也为菌株 FH1
提供了附着点，有利于 FH1 生长代谢，且离子交换

所释放出的钙离子也对菌株 MICP 过程有促进作

用。方案 2即在MICP体系进行 24 h后（菌株进入稳

定生长期）加入硅酸盐，结果表明，除镉率在24~28 h
期间由 40. 3%快速增加到 82. 0%，在 28 h后缓慢增

加，并在 48 h时达到 89. 2%。对比两种方案，方案 1
的除镉效果高于方案 2，最终除镉率比方案 2 高

10. 8个百分点。这可能是由于在MICP过程中突然

加入硅酸盐扰动了体系环境，影响了菌株的生长代

谢及其生物吸附能力，改变了体系 pH 及沉淀物的

形成过程，继而影响了MICP过程对Cd（Ⅱ）的固定。

Fan等［6］研究证明对数生长期的细胞比稳定期的细

胞具有更好的生物吸附能力。综上所述，在 MICP
体系反应初始投加硅酸盐的处理效果更佳。

2. 4　不同体系生成的沉淀物特性

2. 4. 1　SEM-EDS表征

为研究各体系中不同沉淀物生成途径下固定

Cd（Ⅱ）的作用机制，采用 SEM 分别观察各体系经

48 h 后得到的沉淀物表面形貌特征，结果见图 4。
由图 4（a）可见，MICP 组矿化产物的局域结构近似

呈球状，在高倍数下可观察到，球状沉淀产物是由

许多层叠放射状的晶状体组成。Rodriguez‑Navarro
等［7］认为在 MICP 过程中菌体细胞为碳酸钙提供成

核位点，并影响其后形成矿物的特定类型，与自然

方解石相比，其表面多了细小晶洞，且晶体表面更

为粗糙。图 4（b）为自然方解石固定 Cd（Ⅱ）后的晶

体沉淀，可见晶状体呈多棱柱状，表面相对光滑，经

对比说明 Cd（Ⅱ）不对方解石晶体产生形态修饰。

MICP体系在菌株的作用下，矿化产物的形态趋于球

状，与通常的自然方解石矿化物形态不同，这进一

步说明MICP菌株在诱导方解石形成过程中起到形

态调控的作用［7］。图 4（c）为硅酸盐固定 Cd（Ⅱ）后

的矿化产物，该沉淀物为表面粗糙的晶状物，呈无

定形态，既不呈球状也不呈棱柱状。图 4（d）为硅酸

盐协同 MICP 体系固定 Cd（Ⅱ）后的矿化产物，相比

MICP的矿化产物，其表面的晶棱更加钝化，并且多

出了很多粘连堆叠的细小珠状体。经 EDS 元素图

谱分析，沉淀物主要成分为碳酸钙，极少部分为硅

酸盐。赵越等［8］发现，硅酸盐在吸附重金属离子后

其表面呈现团聚的混乱花朵状，且其上附着大量球

状小颗粒，说明硅酸盐的加入会改变 MICP 产物的

晶体结构，使其表面形状更加复杂且出现更多孔

隙。由图 4（d）可看到密集的褶皱菌体镶嵌在晶体

沉淀上，说明菌株会生长在沉淀的多孔结构中，并

在栖息处诱导形成方解石晶体。观察到其中多个

菌体已被细小粒状晶体覆盖且逐渐呈球状。

另外，MICP组、自然方解石组、MICP+硅酸盐组

的 EDS图谱中 Ca、C和 O 的原子含量百分比均符合

方解石特征，硅酸盐组的 EDS 图谱中 Ca、Si 和 O 的

原子含量百分比均符合硅酸盐特征。4 组实验的

EDS图谱结果均表明溶液中的Cd（Ⅱ）被成功固定，

在等量的沉淀条件下，MICP体系与MICP+硅酸盐体

系所固定的 Cd 元素占比均为 0. 2%，而由于 MICP+
硅酸盐体系的沉淀物中含有额外的 Si元素，因此其

具有更强的Cd（Ⅱ）固定能力；此外，二者对Cd（Ⅱ）

的固定能力高于自然方解石体系（Cd元素固定量为

b. 自然方解石组沉淀物a. MICP组沉淀物

d. MICP+硅酸盐组沉淀物c. 硅酸盐组沉淀物

图4　不同体系生成沉淀物的SEM图片

Fig.4　SEM images of precipitates generated in different 
systems
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0. 13%）和硅酸盐体系（Cd 元素固定量为 0. 10%），

与图3（b）的结果一致。

2. 4. 2　XRD表征

为确定各体系生成沉淀物的晶型及重金属镉

的固定方式，对各组沉淀物进行 XRD 表征，结果见

图 5。与 SEM的表征结果一致，4组实验均产生了碳

酸钙沉淀，经比对，其中MICP组、MICP+硅酸盐组沉

淀物的XRD图谱与方解石的图谱一致，说明这两组

生成的沉淀物晶型结构为方解石。对比MICP组与

MICP+硅酸盐组沉淀物的 XRD 图谱可以看出，在

MICP+硅酸盐组中，2θ为30°处方解石的峰形更为尖

锐，印证了硅酸盐对MICP的促进作用。4组生成的

沉淀物中均未检测到菱镉矿（CdCO3）图谱，结合

EDS图谱结果，分析可能原因如下：一是方解石固定

Cd（Ⅱ）的方式包括钙位代替和分子间隙包裹，而本

研究中Cd（Ⅱ）固定方式大部分为分子间隙包裹，导

致生成的菱镉矿含量极少；二是菱镉矿与方解石同

为六方晶胞体，当菱镉矿与方解石的含量相差巨大

时，菱镉矿的衍射峰易被方解石所干扰［3］。

2. 5　硅酸盐-MICP矿化固定Cd（（ⅡⅡ））过程模型

综合不同体系沉淀物固定 Cd（Ⅱ）效率以及沉

淀物特性分析，硅酸盐-MICP 协同体系通过 MICP
和硅酸盐两条途径形成了含镉生物矿而固定水中

Cd（Ⅱ），其过程模型如图 6所示。第一条为MICP途

径：产脲酶菌分泌脲酶，催化底物尿素水解成 NH4+

和 CO32-，在这一反应中 NH4+的生成增加了溶液的

pH，并在富Ca2+情况下持续自发形成CaCO3，诱导形

成以细菌为成核位点的生物方解石单晶胞［2］，此过

程中重金属 Cd（Ⅱ）可通过钙位替代和分子间隙包

裹两种方式被矿化固定［3］。在MICP途径中，微生物

的作用是不可或缺的，因其不仅可以作为生物方解

石晶体形成时的晶胞核心，还可通过胞外代谢产物

（EPS）的黏附作用，使生物方解石单晶胞发生聚集

并增强沉降性能［1］。第二条为硅酸盐途径：硅酸盐

在富钙环境中形成CaSi2O5沉淀，并通过离子交换和

表面络合等方式吸附溶液中的部分Cd（Ⅱ）［8］，形成

的产物 CdSi2O5 和 CaSi2O5 与 MICP 反应形成的方解

石晶体一同沉淀，并在EPS的作用下相互黏附，使沉

淀物不断聚集，形成含镉生物方解石晶体沉淀［3］。
此过程使溶液中的 pH得到小幅提升［8］，同时溶液中

的Cd（Ⅱ）浓度不断降低，减少了对活性微生物的生

长抑制，菌株的生长环境得以优化，使菌株的生长

代谢更加活跃。若溶液中有足够多的 Ca2+和 CO32-，
在菌体EPS的胶结作用下会形成更多含镉生物方解

石晶体沉淀物［3］。因沉淀物的吸附、团聚和菌体的

包裹作用，溶液中的Cd（Ⅱ）被稳定固定且不再被交

换释放，保证了Cd（Ⅱ）去除效果的稳定性。

3 结论结论

①    耐受 Cd（Ⅱ）的复合菌株 FH1可在 Cd（Ⅱ）

浓度不高于 40 mg/L 条件下产生超过 500 μmol/mL
的脲酶；在菌株初始添加量为 10%、氯化钙作为钙

源、尿素初始浓度为 20 g/L 的条件下，MICP 过程能

够达到最佳除镉效果。

②    MICP 途径通过形成微生物晶核型生物矿

固定 Cd（Ⅱ），其除镉效果优于自然方解石；硅酸盐

的协同能显著提升 MICP 过程的除镉效果，协同体

系对 Cd（Ⅱ）的固定量显著升高至 98. 3 mg/g，比
MICP 组高 54. 3%；当硅酸盐投加浓度为 0. 75 mol/L
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图5　不同体系生成沉淀物的XRD图谱

Fig.5　XRD profiles of precipitates generated in different 
systems
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图6　硅酸盐协同MICP矿化固定水中Cd（Ⅱ）过程模型

Fig.6　Process model diagram for silicate‑assisted MICP 
mineralization and fixation of Cd(Ⅱ) in water
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且在MICP反应初始加入时，除镉效果更好。

③    MICP 菌株在诱导方解石形成过程中起到

形态调控的作用，硅酸盐的加入会使 MICP 沉淀物

的形状更加复杂，有利于菌株生长栖息，MICP体系

和硅酸盐-MICP 协同体系矿化 Cd（Ⅱ）产生的沉淀

物主要成分均为方解石，未检测到菱镉矿。

④    硅酸盐-MICP 协同体系对 Cd（Ⅱ）的固定

机制包括在硅酸盐途径下交换并固定部分Cd（Ⅱ），

以及经MICP途径生成方解石后通过钙位代替和分

子间隙包裹的方式，利用晶胞聚集形成含镉生物方

解石矿化物，进而实现对 Cd（Ⅱ）的吸附、包裹和

固定。
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