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摘 要 

随着工业化与城市化进程加快，土壤重金属污染问题日益突出，其中铬污染因毒性

强、迁移性高、环境行为复杂而备受关注。与三价铬相比，六价铬 Cr(VI)具有更高的水

溶性、生物有效性和生态毒性，不仅易在土壤－水体体系中迁移转化，还可通过食物链

累积对生态安全和人体健康构成持续威胁。当前，针对 Cr 污染土壤的修复虽然已形成物

理、化学和生物等多种技术路径，但单一修复方式普遍存在成本偏高、稳定化效果有限、

长期风险控制不足或微生物适应性较弱等问题。固化/稳定化因其原位实施便捷、扰动较

小和工程适用性较强，被认为是最具应用前景的土壤重金属修复策略之一，而功能修复

材料的构建则是决定其修复效果的关键。与此同时，法桐落叶作为城市园林绿化过程中

大量产生的典型生物质废弃物，具有来源广泛、季节性集中、收集便利和木质纤维素含

量较高等特点，若处置不当易带来清运和环境管理压力，若实现高值转化，则兼具废弃

物资源化与环境修复双重意义。 

水热碳化技术能够在相对温和的温压条件下，以水为反应介质直接处理高含水率生

物质，通过水解、脱水、脱羧、缩合和芳构化等过程制备富碳固体产物。相较于传统热

解炭，水热碳更适用于湿态生物质原料，且通常保留较多含氧官能团和部分矿物组分，

在金属离子吸附、表面络合、离子交换及界面反应调控方面具有潜在优势。基于此，本

研究以法桐落叶为生物质原料，采用 180–260℃梯度水热碳化制备系列水热碳，系统考

察其理化结构演化与重金属固定潜力；进一步从 Cr 污染土壤中分离筛选优势功能菌株，

构建水热碳基微生物菌剂 PHC-EM，并结合吸附实验、盆栽试验、土柱淋溶试验及宏基

因组分析，系统评估其对 Cr 单一污染及 Pb-Ni-Cr 复合污染土壤的修复效果、迁移风险

控制能力及作用机制。研究的核心目的在于阐明法桐落叶水热碳的结构特征与固定作用

基础，明确炭基菌剂在提高菌体稳定性、强化重金属固定和抑制迁移释放方面的优势，

并从材料作用、微生物强化与土壤过程响应三个层面揭示炭－菌协同修复机制。本研究

主要内容如下： 

（1）水热温度显著影响法桐落叶水热碳的结构特征与界面反应能力。综合碳结构演

化、孔隙特征、表面官能团及表面电性分析，220℃制备样品在材料结构稳定性与反应活

性之间取得了较优平衡，其比表面积和总孔容分别达到 51.93 m²/g 和 0.12 cm³/g，O/C 为

0.34，且在 pH＞4.5 条件下表面 Zeta 电位稳定维持在约−17 至−18 mV，表现出较好的孔

隙结构、官能团保留特征和界面吸附潜力，因此被选作后续微生物固定化载体。 

（2）在菌剂构建方面，从 Cr 污染土壤中分离获得的优势真菌菌株 EM 经鉴定为
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Talaromyces sp.，并成功负载于法桐落叶水热碳表面形成 PHC-EM。材料由单一炭界面转

变为具有多层次反应位点的炭－菌复合界面，且显著提高了菌剂储存稳定性，在 4 ℃储

存 28 d 后 PHC-EM 的存活率相对游离菌提高了 19.88%。初始 pH 对 Cr 吸附具有重要影

响，PHC 与 PHC-EM 均在 pH 3 条件下表现出最佳吸附能力，PHC-EM 较单独 PHC 处理

提高了 61.9%。根据吸附动力学和等温线研究，对 Cr 在固定过程中两者都以表面化学反

应占主导地位，但 PHC 偏向于单层吸附，PHC-EM 则更偏向于多层吸附和异质吸附。 

（3）土壤修复试验进一步验证炭－菌协同体系在复杂环境中的应用潜力。单一 Cr

污染条件下，49d 时 1%PHC 处理的有效态 Cr 固定率为 17.94%，而 PHC-EM 处理提高

至 35.88%；引入植物后，植物+1%PHC-EM 处理在第 21 天达到 59.34%的最高固定率，

根际作用进一步促进炭－菌协同修复效应。此外，PHC-EM 显著改善了污染土壤的理化

性质，CEC 最高达到 98.47cmol+/kg，较单独 PHC 提高 44.2%；SOM 最高达到 8.72%，

高于 PHC 处理的 8.07%，炭－菌体系在促进 Cr 固定的同时通过优化土壤界面环境提升

其持续修复潜力。 

（4）在迁移风险控制方面，PHC-EM 同样表现出优于单独材料的长期稳定化能力。

淋溶结束时，PHC-EM 较 CK、HM-PHC 和 PHC 分别降低 80.3%、86.7%和 74.8%；BCR

连续提取结果表明，PHC-EM 显著促进 Cr 由活性态向稳定态转化，末次淋溶时 F1 降至

4.51%，而 F3 再升至 70.11%。复合污染条件下，整体迁移强度表现为 Ni＞Pb＞Cr，多

金属共存会加剧竞争吸附和迁移风险。此外，通过宏基因组分析，PHC 和 PHC-EM 均可

调节污染土壤微生物群落结构与功能分配，但 PHC-EM 的调控作用更为显著，推动群落

功能由基础代谢维持向跨膜运输、金属稳态调节、抗氧化防御和环境胁迫适应方向增强，

从微生态层面支撑 Cr 稳定化与迁移风险削减。 

关键词：Cr 污染土壤，水热碳，炭基微生物菌剂，迁移风险控制，稳定化修复 
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ABSTRACT 

With the acceleration of industrialization and urbanization, heavy metal contamination in 

soils has become increasingly severe, among which chromium pollution has attracted 

particular attention because of its high toxicity, strong mobility, and complex environmental 

behavior. Compared with trivalent chromium, hexavalent chromium [Cr(VI)] exhibits greater 

water solubility, bioavailability, and ecotoxicity. It can readily migrate and transform within 

the soil–water system and may further accumulate through the food chain, thereby posing 

persistent threats to ecological security and human health. Although multiple remediation 

approaches for Cr-contaminated soils have been developed, including physical, chemical, and 

biological methods, single-strategy remediation generally suffers from high cost, limited 

stabilization efficiency, insufficient long-term risk control, or poor microbial adaptability. 

Owing to its convenience for in situ application, low disturbance to the soil matrix, and strong 

engineering applicability, solidification/stabilization is regarded as one of the most promising 

strategies for the remediation of heavy metal-contaminated soils, while the development of 

functional remediation materials remains central to its effectiveness. Meanwhile, fallen leaves 

of Platanus acerifolia, a typical biomass waste generated in large quantities during urban 

landscaping, are characterized by abundant availability, pronounced seasonal accumulation, 

ease of collection, and high lignocellulosic content. Inadequate disposal of this biomass can 

impose considerable pressure on collection, transportation, and environmental management, 

whereas its value-added conversion would simultaneously promote waste valorization and 

environmental remediation. 

Hydrothermal carbonization (HTC) can directly process high-moisture biomass under 

relatively mild temperature and pressure conditions, using water as the reaction medium to 

produce carbon-rich solid products through hydrolysis, dehydration, decarboxylation, 

condensation, and aromatization. Compared with conventional pyrolytic biochar, hydrochar is 

better suited to wet biomass feedstocks and typically retains more oxygen-containing 

functional groups and certain mineral components, thereby offering potential advantages in 

metal ion adsorption, surface complexation, ion exchange, and interfacial reaction regulation. 

Against this background, fallen leaves of Platanus acerifolia were selected as the biomass 

precursor, and a series of hydrochars were prepared via gradient HTC at 180–260 °C. Their 

physicochemical structural evolution and heavy metal immobilization potential were 

systematically investigated. In parallel, a dominant functional microbial strain was isolated 

from Cr-contaminated soil to construct a hydrochar-based microbial agent, PHC-EM. 
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Combined adsorption experiments, pot trials, soil-column leaching tests, and metagenomic 

analysis were then employed to comprehensively evaluate its remediation performance, 

migration-risk control capacity, and underlying mechanisms in soils contaminated with Cr 

alone and with mixed Pb–Ni–Cr pollution. The central objectives were to clarify the structural 

characteristics of hydrochar derived from P. acerifolia leaves and the basis of its 

immobilization behavior, to determine the advantages of the hydrochar-based microbial agent 

in improving microbial stability, strengthening heavy metal fixation, and suppressing metal 

release and migration, and to elucidate the synergistic remediation mechanism of the 

hydrochar–microbe system from three interconnected dimensions: material function, microbial 

reinforcement, and soil-process response. The main findings are as follows: 

(1) Hydrothermal temperature markedly influenced the structural characteristics and 

interfacial reactivity of hydrochar derived from P. acerifolia leaves. Integrating analyses of 

carbon structural evolution, pore characteristics, surface functional groups, and surface charge 

revealed that the sample prepared at 220 °C achieved the most favorable balance between 

structural stability and reactivity. Its specific surface area and total pore volume reached 

51.931 m²/g and 0.119 cm³/g, respectively, with an O/C ratio of 0.34. Moreover, its surface 

zeta potential remained stably at approximately −17 to −18 mV when pH exceeded 4.5, 

indicating desirable pore properties, effective retention of functional groups, and considerable 

interfacial adsorption potential. It was therefore selected as the carrier for subsequent 

microbial immobilization. 

(2) For microbial-agent construction, the dominant fungal strain EM isolated from 

Cr-contaminated soil was identified as Talaromyces sp. and successfully loaded onto the 

surface of hydrochar derived from P. acerifolia leaves, forming PHC-EM. This transformation 

converted a single carbon interface into a hydrochar–microbe composite interface with 

multi-level reactive sites and significantly enhanced storage stability; after storage at 4 °C for 

28 d, the survival rate of PHC-EM was 19.88% higher than that of the free strain. Initial pH 

exerted a pronounced effect on Cr removal, and both PHC and PHC-EM exhibited their 

optimal performance at pH 3, with PHC-EM achieving a 61.9% increase relative to PHC alone. 

Kinetic and isotherm analyses indicated that surface chemical reactions dominated Cr 

immobilization in both systems; however, PHC tended toward monolayer adsorption, whereas 

PHC-EM showed a stronger tendency toward multilayer and heterogeneous adsorption. 

(3) Soil remediation experiments further verified the applicability of the 

hydrochar–microbe synergistic system under complex environmental conditions. In soil 

contaminated with Cr alone, the total Cr removal rate reached 17.94% after 49 d with 1% PHC 
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treatment, whereas PHC-EM increased it to 35.88%. When plants were introduced, the plant + 

1% PHC-EM treatment achieved the highest removal rate of 59.34% on day 21, indicating that 

rhizosphere processes further enhanced the synergistic remediation effect of hydrochar and 

microorganisms. In addition, PHC-EM significantly improved the physicochemical properties 

of the contaminated soil. The cation exchange capacity (CEC) reached a maximum of 98.47 

cmol+/kg, 44.2% higher than that under PHC alone, while soil organic matter (SOM) peaked at 

8.72%, exceeding the 8.07% observed for the PHC treatment. These results indicate that, 

while promoting Cr immobilization, the hydrochar–microbe system also improved the soil 

interfacial environment and thus enhanced the potential for sustained remediation. 

(4) In terms of migration-risk control, PHC-EM also exhibited superior long-term 

stabilization performance compared with the material alone. At the end of the leaching 

experiment, the corresponding value for PHC-EM was 80.3%, 86.7%, and 74.8% lower than 

those of CK, HM-PHC, and PHC, respectively. BCR sequential extraction further showed that 

PHC-EM markedly promoted the transformation of Cr from labile fractions to more stable 

forms: the F1 fraction decreased to 4.51% at the final leaching stage, whereas the F3 fraction 

increased to 70.11%. Under composite contamination, the overall migration intensity followed 

the order Ni > Pb > Cr, indicating that the coexistence of multiple metals intensified 

competitive adsorption and migration risks. Metagenomic analysis further demonstrated that 

both PHC and PHC-EM could regulate the structure and functional allocation of microbial 

communities in contaminated soil, but the effect of PHC-EM was more pronounced, shifting 

community functions from basic metabolic maintenance toward enhanced transmembrane 

transport, metal homeostasis regulation, antioxidant defense, and environmental stress 

adaptation. At the microecological level, this functional reprogramming supported Cr 

stabilization and the reduction of migration risk. 

 

Key Words: Cr-contaminated soil, hydrochar, hydrochar-based microbial agent, 

migration risk control, stabilization remediation 
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第1章 绪论 

1.1 研究背景与意义 

1.1.1 土壤重金属污染现状与环境风险 

土壤重金属污染之所以成为全球环境科学与环境工程领域的核心问题，根本原因在

于这类污染物具有不可生物降解、环境滞留时间长、隐蔽累积和食物链放大等特征，一

旦进入农田或生态土壤系统，往往会同时危及土壤生态功能、作物安全和人体健康，这

也是其与多数可降解有机污染物在风险属性上的本质差异所在[1, 2]。与水体和大气污染相

比，土壤重金属污染一旦形成，往往更难通过自然过程消减，而且其风险释放具有明显

滞后性，这使得污染识别、风险评估和修复治理均面临更长时间尺度上的挑战[2, 3]。 

从全球尺度看，根据 Hou 等人[2]最新研究指出，毒性金属污染已经对全球农地系统

构成广泛胁迫，约 14%–17%的耕地受到至少一种毒性金属的显著影响，潜在受影响人口

达到数十亿量级。这也意味着土壤重金属污染已不仅仅是局部环境问题，而是与粮食安

全、土地可持续利用和公共健康密切相关的全球性挑战。 

在我国，土壤重金属污染具有来源多元、区域差异显著和复合污染突出等特征，矿

山开采与冶炼、工业排放、污水灌溉、固废堆存以及农业长期投入共同导致了 Cd、Pb、

Cr、Ni、Cu、Zn 等元素在土壤中的累积，其中矿区及周边区域往往表现出更高的污染强

度和更复杂的空间异质性[3, 4]。我国城市土壤、道路尘和农业土壤中多种重金属浓度长期

高于背景值的事实，也进一步说明重金属污染并非仅限于传统工矿场地，而已延伸至与

居民生活和粮食生产密切相关的城市－农业复合空间之中，这使得土壤重金属问题具有

更强的生态与社会联动的风险属性[4, 5]。 

铬是一种重要的战略性资源，具有广泛的应用，Cr 污染主要与铬盐生产、制革、电

镀、冶金、金属表面处理和工业固废堆存等活动有关[6]。Cr 主要以三价铬 Cr(Ⅲ)和六价

铬 Cr(VI)的形式存在于环境中[7]。其中，Cr(Ⅲ)是人体必需的微量元素，在土壤中通常迁

移性较低，易与有机质、铁锰氧化物和黏土矿物形成络合或沉淀[8]。相比之下，Cr(VI)

多以铬酸根或重铬酸根形式存在，具有更高的水溶性、迁移性和生态毒性，更易随降雨

淋溶进入深层土壤和地下水系统[9]。其作为天然致癌物，即使是微量摄入也会导致许多

健康问题，因此 Cr(VI)的危害性要远高于 Cr(Ⅲ)[10, 11]。 

重金属在土壤中的环境风险并不只取决于总量高低，更取决于其赋存形态、迁移能

力、生物有效性和与土壤胶体、有机质及矿物组分之间的相互作用，因此同等总量条件
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下，不同土壤类型与不同污染背景对应的生态风险可能存在显著差异[1, 12]。正因如此，

当前污染土壤治理研究的重点已逐渐由总量去除转向风险削减，即通过调控金属的活性、

迁移性和生物可利用性来降低环境暴露水平，而不是单纯追求绝对浓度的工程性清除[12, 

13]。 

1.1.2 土壤修复技术 

目前重金属污染土壤的工程治理技术大体可分为异位治理与原位治理两类[14]。异位

治理是通过挖掘—转运—处置—再利用为核心，能够在短期内实现污染土体的快速移除，

适用于污染程度高、风险敏感或需快速再开发利用的地块[15, 16]。然而该类技术通常伴随

较高的工程与处置成本，且在挖掘、运输及堆存过程中存在扬尘与二次扩散风险，同时

会对土壤结构、地表植被与原有生态系统造成显著扰动[17]；与异位处置相比，土壤淋洗

/化学萃取属于去除型方法，是利用酸、螯合剂或表面活性剂等将重金属从固相解吸并转

移到液相，从而降低土壤总量或可迁移部分含量[18]。其优势在于对部分金属具有较高去

除效率，但其应用往往受到药剂消耗量大、对土壤团聚体与养分系统破坏明显、产生高

盐和高金属浓度废液需进一步处理等因素制约[17]，工程实施与环境管理成本较高，尤其

在大面积场地治理中难以经济推广[15]。 

在原位治理方面，植物修复因其成本相对低、对场地扰动小而被广泛研究，主要通

过植物吸收富集或根际过程改变金属形态实现风险降低[19, 20]。但植物修复通常具有明显

的时间尺度限制，修复周期长，且受植物耐性、气候条件、金属类型与生物有效性限制

较强[21]；对于强毒性或高浓度污染土壤，植物生长受抑可能导致修复难以推进[22]。电动

修复技术则是通过外加电场驱动离子迁移与电渗作用，使金属向电极区域富集并便于后

续收集，对细粒土、低渗透性土壤具有一定优势[23]，但其设备与运行维护复杂，对含水

率与土壤电导等条件敏感，并伴随能耗与电极反应副产物控制等工程问题，因此不适用

于普通场景治理[24, 25]。 

在众多土壤重金属修复策略中，固定/稳定化技术因能够通过原位投加调理剂降低金

属的迁移性和生物有效性，同时避免大规模挖运、洗脱和异位处置带来的高成本与高扰

动，被普遍认为是最适合大面积中低度污染农田和生态敏感用地的工程路径之一[26]。该

技术路线的核心思路不是将污染物完全移出土壤，而是通过矿物材料、有机材料或复合

功能材料提供吸附位点、络合基团和沉淀成核界面，使活性态金属向相对稳定态转化，

从而削弱其在降雨、淋溶、根际扰动和生物摄取条件下的释放风险[27, 28]。近年来，以生
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物炭及其改性材料为代表的碳基稳定化剂受到广泛关注[29]，原因在于其通常兼具多孔结

构、含氧官能团和灰分矿物组分，能够通过表面络合、离子交换、静电吸附、表面沉淀

与矿物共沉淀等多重机制降低金属活性，并在一定程度上改善土壤 pH、CEC 和有机碳

状态[30, 31]。然而，固定/稳定化技术并不意味着污染风险被永久消除，因为材料长期老化、

酸雨淋洗、溶解性有机质增加、土壤氧化还原条件变化以及植物根系和微生物活动增强，

均可能削弱材料对金属的固定能力，甚至引发已固定金属的再活化[31, 32]。这也解释了为

什么当前高水平研究越来越强调长期稳定性，多因素胁迫适应性和微生态协同效应[12]，

因为只有当材料在真实土壤环境中能够持续维持金属低活性状态，固定/稳定化修复才具

备真正的工程可持续性。 

1.1.3 园林废弃物资源化与水热碳材料的潜力 

在城市化与园林绿化规模持续扩大的背景下，园林废弃物，尤其是城市绿地修剪物、

落叶、枝条和草坪残体，具有来源分散、季节波动明显、含水率较高和传统处置效率偏

低等特点[33]，全国园林绿化废弃物年产生量高达 7000 万至 1 亿吨，但资源化利用率普

遍低于 10%[34]。现阶段主要依赖填埋、焚烧或简单堆置，不仅资源利用效率低，还可能

带来温室气体排放、恶臭和二次污染问题，因此其高值资源化利用已成为城市固废管理

的重要议题[35, 36]。相较于传统热解要求原料预干燥、能耗较高的工艺路径，水热碳化能

够在水相条件下直接处理高含水有机废弃物，并将其转化为富碳固体产物水热碳，这使

其在园林废弃物等湿态生物质资源化方面具有天然优势[36, 37]。已有研究证明，绿化废弃

物可以成功制备具有较高产率和良好孔隙结构、灰分组成及表面官能团特征的水热碳，

而且通过调控反应温度、停留时间和加热方式，还能够进一步优化其吸附性和环境功能

属性，这为将低值园林废弃物转化为污染修复材料提供了现实基础[38]。更进一步地，最

新荟萃分析显示，水热碳在土壤重金属固定方面具备较好的总体应用潜力，但其效果会

受到原料特征、工艺参数和土壤环境条件的显著影响，因此将具体原料定向开发为功能

性水热碳材料，是现阶段研究的重要突破口之一[39, 40]。对于本研究而言，法桐落叶等园

林废弃物不仅数量大、获取方便，而且其资源化转化与污染土壤修复相结合，能够形成

绿废减量—材料制备—土壤治理的闭环路径，使其兼具环境治理意义与资源循环价值[36, 

37]。 
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1.2 水热碳化技术研究进展 

水热碳化（Hydrothermal Carbonization, HTC）是一种可持续的热化学转化技术，通

过在高温高压的水热环境中将生物质分解并转化为富碳固体产物。该过程的反应温度通

常维持在 180°C 至 260°C 之间[41]。在此条件下，充足的热输入能够破坏生物质大分子间

的键合结构，并促进水与纤维素、半纤维素及木质素等结构聚合物之间的相互作用，进

而使大分子链发生断裂，形成小分子中间体，为后续水解反应及其他化学转化创造了条

件[42, 43]。与此同时，在系统自产压力下使水维持在亚临界状态[44]。这种状态下水的离子

积常数升高、黏度降低、溶解能力增强，不仅提升了反应物在介质中的扩散效率，也强

化了水作为反应介质和活性组分的双重功能[44, 45]。除了作为反应介质外，水还直接参与

了化学键的断裂、分子结构的重排及转化过程，从而影响生物质的分解路径以及最终产

物的组成与分布[46]。在高温高压及缺氧环境中，纤维素、半纤维素和木质素等生物质大

分子组分经过一系列重组反应，最终生成结构更为稳定、碳含量显著提升的水热碳[47, 48]。 

水热碳化过程主要涉及水解、脱水、脱羧及芳构化等反应路径[49]。在 180°C 至 260°C

的反应区间内，脱水和脱羧反应占主导，导致生物质中的含氧官能团显著减少[48]。与此

同时，这一过程促进了稠合芳香环结构的形成，从而提高了水热碳的碳含量，使其热值

得以显著提升[46]。Koprivica 等人[50]以泡桐叶为原料，通过水热碳化技术制备了具有潜在

应用价值的能源材料泡桐叶水热碳。研究结果表明，在较高反应温度下制备的水热碳展

现出更优异的燃烧性能、更高的能量密度、更强的热稳定性，以及由于着火点升高而具

备的持久放热特性[51, 52]。 

芳构化与脱羧反应被认为是水热碳化过程中关键的二次转化步骤。芳构化是指脱水

反应中间体中的碳原子发生重排，形成高度稳定的芳香结构。这一转化主要发生在前序

反应生成的糠醛、有机酸及酚类化合物之间[53]。通过上述反应，生成大分子芳香结构碎

片、二氧化碳和水，从而提升了最终炭化产物的结构稳定性与碳密度[54, 55]。在较高温度

下，有机分子之间还会发生缩合与聚合反应，形成更大、更稳定的分子结构。这些结构

构成了水热碳的主体，赋予其高含碳量与耐热性能[56, 57]。经过上述一系列物理化学转变，

生物质最终转化为具有独特结构与功能特性的水热碳，并表现出较高的比表面积、发达

的孔隙结构以及优异的物理化学稳定性[57]。 
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1.3 水热碳土壤重金属修复 

1.3.1 水热碳对重金属的固定的影响因素 

水热碳其表面极性、含氧官能团和灰分矿物特征不同于传统高温热解生物炭，在重

金属固定行为上具有独特的界面化学属性[40, 58]。水热碳对重金属的固定并不是由单一过

程控制，而是表面络合、静电吸附、离子交换、孔隙富集、矿物沉淀以及微尺度包埋等

多种机制共同作用的结果[59]。从界面反应本质上看，水热碳表面的羧基、羟基、羰基和

酚羟基等含氧官能团能够与 Pb、Cd、Ni、Cu、Cr 等金属离子形成内层络合或外层络合

结构，从而实现有效的固定作用[60]。除官能团络合外，水热碳表面灰分中的 Ca、Mg、

Fe、Al、Si 和 P 等矿物组分还可作为沉淀成核位点[61]，促进重金属形成碳酸盐、磷酸盐、

氢氧化物或金属矿物复合物，从而实现从交换态向稳定态的转化[62-64]。 

土壤 pH 的改变往往是水热碳固定金属最直接，也最容易被观测到的环境效应，因

为 pH 不仅决定金属溶解度，还控制表面电荷状态、官能团离解行为和沉淀反应阈值[58, 

59]。水热碳的酸碱性并非绝对，当水热碳在较低制备温度或采用低灰分植物原料会使得

水热碳保留大量酸性含氧官能团，指示其 pH 呈酸性；相反的，较高的制备温度和高灰

分原料会使得水热碳成中性或者碱性[65, 66]。pH 对固定效果的影响并非单向增强，而是

在不同土壤环境中呈现出更复杂的酸碱缓冲行为[65, 67]。对于不同污染土壤而言，水热碳

的 pH 并非越高越好，而需要与目标金属的化学形态、土壤初始酸碱度以及植物和微生

物对环境条件的适应性共同匹配[68]。 

从材料结构来源看，原料类型决定了水热碳的元素组成、灰分矿物谱系和天然官能

团背景，因此也决定了其对不同金属的亲和特征[69]。富木质素、富纤维素和富灰分原料

在水热碳化后的芳香化程度、氧元素保留水平和矿物富集特征差异明显，因此会分别表

现出偏向络合、偏向沉淀或偏向交换的固定机制[70-72]。工艺条件同样是决定水热碳性能

的核心变量，其中温度通常是最关键因素，因为它直接影响碳骨架重组、含氧官能团保

留、灰分浓缩和孔结构发育[73]。较低温度下形成的水热碳往往保留更多含氧官能团和较

高极性，更有利于离子交换与络合作用[72]，而较高温度则通常导致芳香化和碳化程度提

高、氧含量下降，但灰分和矿物活性位点相对富集[74]，进而增强沉淀和包埋作用[75]。也

正因此，水热碳用于土壤重金属固定时往往存在一个结构与反应性的平衡窗口，即材料

不能仅追求高比表面积或高碳化程度，而需要同时兼顾官能团密度、矿物有效性和环境

稳定性[74]。 
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单纯从吸附容量出发评价水热碳并不足以解释其在土壤中的真实行为，土壤是一个

由矿物、有机质、微生物和孔隙水组成的复杂异质体系，重金属的吸附取决于多尺度界

面上的连续反应与再分配[68, 76]。因此，当前关于水热碳固定机制的研究重点已经从单一

材料吸附性能逐步转向土壤—材料—微生物—植物的多界面耦合机制。 

1.3.2 微生物对重金属固定途径 

微生物是污染土壤中最活跃的生物因子之一，其对重金属的响应主要体现在耐受生

存能力和对重金属形态转化和迁移过程的主动调节能力[76, 77]。早期研究已经指出，微生

物抗金属机制可概括为外排、隔离、转化和修复四类过程，其中最基础的是通过质膜或

外膜上的金属外排系统将过量离子泵出胞外，以避免胞内毒性累积[77-79]。在此基础上，

细胞壁和胞外聚合物能够借助羧基、磷酸基、氨基和羟基等位点对金属进行被动生物吸

附，使部分金属在进入胞内之前即被截留在细胞表面或胞外基质中[80, 81]。这种由胞外聚

合物主导的吸附和包埋效应不仅可以降低金属对细胞本身的毒害[82]，还能够在土壤颗粒

和有机界面上形成新的金属固定库，因此在污染修复中具有重要意义[80, 83]。 

除被动吸附外，许多细菌和真菌还可通过胞内螯合剂、金属结合蛋白和谷胱甘肽等

体系实现胞内隔离与解毒，使金属被限制在较低毒性的亚细胞区室中[84]。微生物还可以

通过氧化还原反应改变金属价态，例如，促进 Cr(VI)向 Cr(Ⅲ)转化，从而显著降低其溶

解性、迁移性和生态毒性[85, 86]。微生物还可通过改变局部 pH、Eh 和配体环境，促进金

属与磷酸根、硫化物或碳酸根形成沉淀，或者通过生物矿化将金属固定为更稳定的矿物

相[87-89]。 

对于土壤重金属修复而言，土壤微生物并非只是单纯地耐受污染，而是在主动参与

金属活性态的削减、稳定态的形成以及微环境条件的再塑造[90]。不同微生物类群在这一

过程中具有不同功能分工[91]，部分菌株更偏向胞外吸附和生物膜形成[92]，部分菌株更擅

长价态转化和酶促还原[93]，还有一部分则是在根际环境中通过促生和解毒作用间接增强

植物对污染土壤的适应能力[83, 94]。在对土壤微生物进行功能性筛选时，用于重金属修复

的优势菌株需要同时具备耐金属性、定殖能力和环境适应性，不仅需要能够在实验条件

下表现出短期去除能力，还应该在实际生活中保证长期高效的治理水平[82, 95, 96]。这对于

从理论试验走向产品化治理污染土壤原位修复尤为重要，外源商业菌剂在复杂土壤环境

中往往会由于 pH 波动、离子强度变化、营养受限以及土著微生物竞争等多重胁迫，使

得其活性和定殖效果显著低于实验室预期[97, 98]。相较之下，从目标污染土壤中分离、纯
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化并驯化得到的优势菌株通常更容易适应本底环境和目标污染压力，能够在持续修复和

长期稳定化方面更具潜在优势[99, 100]。微生物在重金属污染治理中的价值不仅在于对重金

属物质的吸附效果，更在于其能否在目标环境中持续发挥作用并重构有利于稳定化的微

生态过程[101]。 

1.3.3 炭基微生物菌剂、载体固定化与协同机制研究 

微生物具有多样的重金属耐受和转化机制，但自由菌在土壤环境中的存活率、稳定

性和功能持续性通常较低，因此载体固定化成为提高微生物修复效率的重要技术路径[98, 

99]。多孔碳基的载体适合用作固定化基质，因为其通常兼具较大的比表面积、丰富的附

着位点、一定的孔隙庇护效应以及可调控的表面化学性质。这类载体不仅可提高微生物

在污染环境中的定殖效率，还可通过减缓重金属对菌体的直接毒害来提高外源菌的存活

率和稳定性[102, 103]。 

从协同机制上看，炭基微生物体系的优势并不是简单地通过材料吸附+微生物代谢，

而是材料、微生物和土壤三者间形成的多层级互作网络[104, 105]。炭材料可通过吸附和沉

淀作用快速降低液相中自由金属浓度，从而缓冲金属胁迫并为微生物提供相对安全的附

着环境，而微生物又能够通过胞外聚合物分泌、形态转化和局部环境调节强化炭表面的

稳定化作用[75]。当该体系引入植物后，根际分泌物、根系氧化还原活动和根际微生物相

互作用进一步放大这种协同效应，炭－菌－植物三元体系是目前污染土壤修复研究的重

要发展方向[106, 107]。现有研究表明，炭基固定化微生物可改善污染土壤 pH、增加有机碳、

提高酶活性并降低有效态金属含量[108, 109]，说明炭基菌剂的作用对象不仅是污染金属本

身，同时也包括整个土壤的生态过程[110]。但炭基微生物菌剂距离大规模工程应用仍有不

少瓶颈，其中最关键的问题包括菌体在载体上的负载效率、储存稳定性、菌体活性保持、

投加后定殖持续性以及复杂土壤环境中的长期环境安全性[97, 109, 111]。在实际土壤中，载

体颗粒大小、孔径分布、表面电性和可溶性有机组分释放都可能直接或间接的影响菌体

黏附、营养供给和传质条件[112]，因此菌剂负载体的选择就成了一个关键的问题。对于水

热碳而言，其含氧官能团更丰富、表面极性更强，在理论上更有利于微生物附着与固定，

但其孔结构发育和材料稳定性不及部分高温热解炭[75, 113]，所以判断水热碳能否作为优良

微生物载体，需要结合原料性质和制备工艺进行检验。 

水热碳来源广泛、种类复杂，以园林废弃物作为原料，其低成本，就地资源化和高

湿原料适应性优势[75]，以其基础的炭基微生物菌剂能够成为城市绿废高值利用和重金属
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污染土壤治理的优秀方案。炭基微生物菌剂的关键不仅是将功能菌负载到炭上，更是要

实现材料适配、菌株适配和污染场地适配[114, 115]，也是炭基菌剂治理污染土壤体系的核

心逻辑。综上所述，以园林废弃物制备水热碳，并与来源于重金属污染土壤、经分离纯

化和驯化后的优势菌株进行复合，不仅能够在材料层面提升重金属固定能力，也能够在

微生态层面增强长期稳定化效果。正基于此背景构成了本研究的主要理论依据与技术切

入点。 

1.4 研究目的与技术路线 

1.4.1 研究目的 

本研究以法桐落叶为原料制备水热碳，并结合从重金属污染土壤中分离、纯化和驯

化获得的抗性菌株，构建水热碳基微生物菌剂，旨在探索园林废弃物资源化材料与功能

微生物协同作用下对重金属污染土壤的修复潜力。研究的核心目的在于明确法桐落叶水

热碳的理化结构特征及其对重金属固定的作用基础，筛选适宜的材料制备条件；验证水

热碳负载抗性菌株后形成的炭基微生物菌剂是否能够提高菌体稳定性，并增强对污染土

壤中重金属的固定与迁移控制能力；通过盆栽试验和淋溶试验系统评价该协同体系对土

壤理化性质、重金属总量、形态转化及淋溶释放行为的影响；结合土壤微生物群落变化，

从材料作用、微生物强化和土壤过程响应三个层面阐明炭－菌协同修复的作用机制。通

过上述研究，期望为园林废弃物高值利用及重金属污染土壤的绿色稳定化修复提供理论

依据和技术参考。 

1.4.2 主要研究内容 

本实验拟采用城市园林绿化废弃物—法桐落叶作为生物质原料，通过水热碳化方式，

研发具有多活性位点、低成本及高吸附容量的吸附材料，探究水热碳对 Cr 的固定性能与

机制；从受 Cr 污染的土壤中筛选分离纯化出能够有效固定 Cr 的功能微生物，基于水热

碳的多孔结构及吸附性能通过固定化技术构建水热碳基微生物菌剂；同时明确水热碳基

功能材料对土壤安全性的影响，以期获得适用于重金属污染场地的吸附/固化材料和联合

修复技术。本论文将从以下几个方面开展研究工作： 

（1）以园林废弃物法桐落叶为原料，通过水热碳化制备系列水热碳材料，系统考察

反应温度对材料产率、元素组成、热稳定性、表面官能团、矿物相、孔隙结构及表面电

性等特征的影响，明确不同制备条件下水热碳结构演化规律及其对重金属固定潜力的作

用基础[116, 117]。在此基础上，结合 SEM、FTIR、XRD、BET、Zeta 电位、元素分析和
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热重分析等结果，筛选结构特征和界面性质较优的水热碳样品，为后续菌剂构建和修复

试验提供材料基础[118]。 

（2）从重金属污染土壤中分离培养微生物，采用梯度驯化与耐受性筛选等方法获得

对目标重金属具有较强耐受能力的菌株，并完成纯化与保藏。在此基础上，通过分子生

物学方法对菌株进行鉴定，并开展其生长特性与耐受特征评价；结合必要的功能性测试，

明确功能菌可能参与重金属固定与稳定化过程的作用基础，为构建炭基微生物菌剂奠定

生物学基础[119, 120]。 

（3）采用盆栽试验评价水热碳及其与微生物、植物协同作用下对污染土壤理化性质

和重金属行为的调控效果[121]。试验从水热碳投加量、不同微生物菌剂复配、植物响应及

复合污染修复四个层面展开，重点分析不同处理下土壤阳离子交换量（Cation Exchange 

Capacity，CEC）、有机质含量（Soil Organic Matter，SOM）以及重金属总量变化规律，

比较单一材料、炭－菌复配和炭－菌－植物协同体系在单一 Cr 污染与 Pb–Ni–Cr 复合污

染条件下的修复差异，从而阐明不同修复路径对土壤质量提升和重金属削减的贡献程度。 

（4）采用土柱淋溶试验进一步评估不同处理条件下重金属的迁移释放风险及其控制

机制[122]。通过监测淋溶液 pH、电导率（Electrical Conductivity，EC）、重金属浓度及累

积淋失量，分析水热碳及水热碳基微生物菌剂对重金属迁移行为的抑制效果；同时结合

BCR 连续提取法（Community Bureau of Reference sequential extraction procedure，BCR），

揭示淋溶过程中 Cr 由活性态向稳定态转化的动态规律，并通过宏基因组测序分析不同处

理后淋溶土壤微生物群落组成变化，从材料界面作用、形态转化过程和微生态响应三个

层面综合阐释炭－菌协同控制重金属迁移风险的作用机制。 
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1.4.3 技术路线 

本研究的技术路线如图 1.1 所示。 

 

图1.1 技术路线图 
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第2章 材料与方法  

2.1 实验材料与仪器 

2.1.1 法桐落叶的采集与前处理 

本实验所用的法桐落叶（二球悬铃木 Platanus × acerifolia (Aiton) Willd.）取自山东

省济南市山东建筑大学（117° 11′ 7″ E, 36° 40′ 52″ N）道路景观植物秋冬季自然落叶。将

法桐落叶用自来水冲洗，随后用去离子水进一步清洗。清洗完毕后，将法桐落叶放入烘

箱，在 70℃条件下烘干。烘干后的法桐落叶通过粉碎机进行粉碎，并过 40 目筛，最后

将粉碎好的样品装入密封袋中保存备用。 

2.1.2 供试土壤与污染特征 

本研究将构建 Cr 单一污染和 Pb–Ni–Cr 复合污染体系，主要用于模拟制革、电镀、

金属表面处理及矿冶活动影响区域中常见的重金属污染情景。按照我国现行《土壤环境

质量农用地土壤污染风险管控标准（试行）》（GB 15618—2018）标准，根据土壤 pH

和用地类型设置土壤污染中浓度。 

供试土壤选用泥炭土，去除表层，剔除杂物后，自然风干后过 20 目尼龙筛。通过外

源添加的方式，使用 K₂Cr₂O₇、Pb(NO₃)₂、NiCl2 溶液分别向供试土壤中引入目标重金属

污染物。设计试验土壤中 Cr、Pb、Ni 污染浓度如下：单一污染土壤中，Cr 的浓度为 250 

mg/kg。复合污染土壤中，Cr、Pb、Ni 的浓度分别为 250 mg/kg、300 mg/kg 和 150 mg/kg。

混合均匀后将其放置一个月使土壤性质稳定。供试土壤的基本性质见表 2.1 所示。 

表2.1 供试土壤的基本性质 

  pH SOM CEC 
污染物浓度（mg/kg） 

Cr Pb Ni 

单一污染土壤 5.34±0.12 2.38±0.25 20.73±2.94 250±13.2 / / 

复合污染土壤 5.23±0.26 3.06±0.37 21.06±1.73 250±12.7 300±14.2 150±6.76 

2.1.3 主要化学试剂 

实验过程中主要用到的试剂见表 2.2 所示。 

表2.2 主要化学试剂 

编

号 
试剂名称 分子式 纯度 生产厂家 
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编

号 
试剂名称 分子式 纯度 生产厂家 

1 重铬酸钾 K₂Cr₂O₇ 分析纯 天津市大茂化学试剂厂 

2 硝酸铅 Pb(NO₃)₂ 分析纯 天津市大茂化学试剂厂 

3 氯化镍 NiCl₂ 分析纯 国药集团化学试剂有限公司 

4 铬单元素溶液标准物质 Cr 标准物质 中科睿谱 

5 铅单元素溶液标准物质 Pb 标准物质 中科睿谱 

6 镍单元素溶液标准物质 Ni 标准物质 中科睿谱 

7 硝酸 HNO₃ 分析纯 天津市科密欧化学试剂有限公司 

8 盐酸 HCl 分析纯 天津市大茂化学试剂厂 

9 氢氟酸 HF 分析纯 上海麦克林生化科技有限公司 

10 高氯酸 HClO₄ 分析纯 — 

11 过氧化氢 H2O2 分析纯 天津市科密欧化学试剂有限公司 

12 盐酸羟胺 NH₂OH·HCl 分析纯 天津市科密欧化学试剂有限公司 

13 乙酸 CH₃COOH 分析纯 天津市富宇精细化工有限公司 

14 乙酸铵 CH₃COONH₄ 分析纯 上海麦克林生化科技有限公司 

15 氯化钙 CaCl₂ 分析纯 上海麦克林生化科技有限公司 

16 海藻酸钠 (C₆H₇NaO₆)ₙ 分析纯 上海麦克林生化科技有限公司 

17 聚乙烯醇 (C₂H₄O)ₙ 化学纯 上海麦克林生化科技有限公司 

18 二氧化硅 SiO₂ 化学纯 上海麦克林生化科技有限公司 

19 氢氧化钠 NaOH 分析纯 国药集团化学试剂有限公司 

20 乙醇 C₂H₅OH 分析纯 国药集团化学试剂有限公司 

21 氯化铵 NH₄Cl 分析纯 天津市科密欧化学试剂有限公司 

22 三氯化六氨合钴 [Co(NH₃)₆]Cl₃ 分析纯 上海麦克林生化科技有限公司 

23 氯化钾 KCl 分析纯 国药集团化学试剂有限公司 

24 溴化钾 KBr 分析纯 国药集团化学试剂有限公司 

25 PDA 培养基 — 分析纯 青岛海博生物技术有限公司 

26 硫酸汞 HgSO4 分析纯 上海麦克林生化科技有限公司 

2.1.4 主要仪器设备 

试验过程中的主要设备及其型号如下表 2.3 所示。 

表2.3 主要仪器设备 

编号 仪器名称 型号 厂家 

1 电子分析天平 ES-224DS 天津市德安特传感技术有限公司 

2 pH 计 Sartorius PB-10 赛多利斯 
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编号 仪器名称 型号 厂家 

3 真空干燥箱 BPZ-6090H3 上海一恒科学仪器有限公司 

4 电热鼓风干燥箱 DHG-9070 上海一恒科学仪器有限公司 

5 超声波清洗机 100ST 深圳市品凰科技有限公司 

6 纯水机 RJK-20D-II 山东艾科信环保设备有限公司 

7 高速离心机 Anke TDL-5-A 上海安亭科学仪器厂 

8 石墨电热消解仪 DJL100 青岛得加利科技有限公司 

9 电导率仪 PSTAR2125 Thermo Fisher 

10 恒温培养箱   

11 齿轮泵 ZP200 BAINES 

12 5L 间歇式水热反应釜 GSH-5L 威海环宇化工机械有限公司 

13 恒温水浴摇床 SHA-BA 上海力辰仪器科技有限公司 

14 恒温磁力搅拌水浴锅 科泰 DF-101Z 郑州科泰实验设备有限公司 

15 高压蒸汽灭菌锅  BXM-30R 上海博迅医疗生物仪器股份有限公司 

16 火焰原子吸收分光光度仪 ICE 3500 Thermo Fisher 

17 紫外可见分光光度计 普析 TU-1810 北京普析通用仪器有限责任公司 

18 X 射线光电子能谱仪 ESCALAB Xi+ Thermo Fisher 

19 X 射线衍射仪 D8 ADVANCE Bruker 

20 有机元素分析仪 UNICUBE Elementary 

21 热重分析仪 TG 209 F3 Tarsus NETZSCH 

22 傅里叶变换红外光谱仪 TENSOR II Bruker 

23 电动固体表面分析仪 SurPASS 3 Anton Paar 

24 场发射扫描电子显微镜 SIGMA HD ZEISS 

25 场发射透射电子显微镜 JEM-F200 JEOL 

26 宏基因测序仪 NovaSeq6000 Illumina 

注：所有接触过重金属的试验容器均经过（1+9）硝酸缸处理，最大程度去除可能残留的重金属。 

2.2 实验设计与方法 

2.2.1 法桐落叶水热碳制备 

如图 2.1 所示为高温高压实验室反应釜，实验前用水反复清洗反应釜，洗去固体残

渣及可能残留的有机物，并进行安全性检查。将 180g 预处理好的法桐落叶（PA）粉末

放入烧杯中，加入 2700ml 去离子水（固液比 1:15）并充分搅拌至混合均匀后置于反应

釜中。以 150V 的加热电压升温至目标制备温度（180℃、200℃、220℃、240℃、260℃），

在目标温度下持续反应后停止加热。通入冷却水使反应釜冷却至室温，待压力表显示为
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零时打开反应釜，通过真空抽滤机将水热碳分离出来，用纯水反复洗涤直至滤液呈现无

色，置于 80℃烘箱中烘干 24h 至恒重，碾碎后过 80 目筛网即得到法桐落叶水热碳，记

为 PHC。 

 

图2.1 5L 高温高压实验室反应釜 

2.2.2 重金属抗性功能菌的分离、筛选与鉴定 

2.2.2.1 重金属抗性菌株的分离纯化 

称取污染土壤样品 10.0 g，置于装有 90 mL 无菌生理盐水并含玻璃珠的 250 mL 三角

瓶中，于 30℃、180 r/min 振荡 30 min，使土壤颗粒充分分散。静置 5~10 min 后，取上

清液作为 10⁻¹稀释液。采用 10 倍梯度稀释法，用无菌生理盐水依次稀释至 10⁻²、10⁻³、

10⁻⁴、10⁻⁵、10⁻⁶、10-7、10-8 浓度梯度。分别吸取各稀释度的土壤悬液 1.0 mL，接种于含

有低浓度（50 mg/L）Cr 重金属液体培养基中于 30℃、160 r/min 振荡培养 24-48 h。 

取富集培养液 100μL 涂布于重金属 Cr 浓度为 50 mg/L 的 PDA 培养基固体平板，分

别倒置于温度 30℃，PDA 培养基培养 48-72 h。挑选形态差异明显的单菌落进行划线纯

化，重复纯化 2–3 次以获得纯培养物，标记为 EM-1。纯化菌株用斜面短期保藏。 

 



山东建筑大学硕士学位论文 

 15 

2.2.2.2 重金属抗性菌株的驯化 

将纯化后的菌株用无菌接种环挑取单菌落，接种于各自液体培养基中，30℃、160 

r/min 振荡培养至对数期（约 12-16 h，OD₆₀₀≈0.6~0.8）。用接种针点种，将各菌株依次

点种在含重金属的固体平板上。每个菌株 3 次重复，30℃培养 24~48 h 后观察生长情况。

当菌种在含较低浓度金属的液体培养基中培养至稳定生长后，逐步提高金属浓度，直至

达到目标浓度或菌体无法适应。Cr6+重金属浓度梯度设为 50、100、150、200、250、300、

350 mg/L，将驯化至目标浓度的菌株进行菌种鉴定同时采用斜面短期保藏，每 1~2 个月

转接一次。 

2.2.3 水热碳基微生物菌剂的构建 

2.2.3.1 水热碳基微生物菌剂制备 

本研究选取 PHC-220 作为微生物固定化载体。使用前将水热碳研磨过 100 目筛，置

于 105℃烘箱干燥至恒重，密封保存备用。部分实验需对水热碳进行灭菌处理，采用 121℃

高压蒸汽灭菌 30 min。 

选取筛选获得的重金属抗性功能菌株 EM，活化后接种于液体培养基中，30℃、160 

r/min 振荡培养至对数生长期（OD₆₀₀ ≈ 0.8~1.2）。将菌液于 8000 r/min 离心 10 min 收集

菌体，弃上清，用无菌生理盐水洗涤 2～3 次，重悬于适量无菌生理盐水中，调整菌悬液

浓度至 10⁷-10⁹ CFU/mL 备用。菌悬液浓度通过平板计数法进行标定。 

取 3g 的灭菌后的水热碳与 30ml 菌悬液混合，将混合后的水热碳-菌液置于 30℃、

150r/min 的恒温摇床中吸附 4h 备用；配置 4g/100mL SA（海藻酸钠）和 8g/100mL PVA

（聚乙烯醇）溶液，并其用封口膜包扎高压灭菌后冷却至 40℃后 1:1 混合。将混合吸附

后的水热碳-菌液倒入盛有 70mL SA-PVA 溶液的烧杯中，充分搅拌。用无菌注射器将混

合液缓慢滴入无菌 4%（w/v）CaCl2-饱和硼酸溶液中。形成直径约 2~3 mm 的凝胶珠。

将生成物放入 4℃的无菌冰箱中静置 12 h，并用无菌生理盐水清洗干净后过滤，4℃下保

存备用。 

2.2.3.2 水热碳基微生物菌剂参数测定 

将 1g 固定后样品放入装有 10mL 无菌生理盐水的无菌管中。于 30℃、200 r/min 振

荡 30 min，使菌体充分脱落。离心 6000 rpm，5 分钟，收集上清液，进行 10 倍梯度稀释，

每组稀释液取 100 µL 涂布在适宜的培养基平板上， 30℃下培养 24 小时计数。采用公式

(2.1)计算负载率。 
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( / ) ( )

( ) ( )

CFU g g

CFU mL





菌剂中活菌数量 载体质量
负载率(%)=

初始菌悬液中总菌数 菌液体积
 (2.1) 

将新鲜制备的 EM 与 PHC-EM 在 4℃条件下保存，分别于第 1、3、5、7、14、21、

28 天取样测定活菌数，以初始负载活菌数为基准（100%），计算不同保存时间的相对

存活率。并通过 Logistic 方程(2.3)进行衰亡曲线拟合。 

 
( / )

(%) 100%
( / g)

CFU g

CFU
= 
该时间点菌剂中活菌数

存活率
初始菌剂中活菌数

 (2.2) 

 

 2 1 2

0

( )

(1 ( / ) )p

A A A
y

x x

+ −
=

+
 (2.3) 

2.2.4 水热碳及菌剂吸附实验 

所有批次实验均在 100m 离心管中进行。在 50mL 的 Cr 溶液中加入 50mg 的吸附材

料，然后利用 0.5M 的 HCI 和 NaOH 调节 pH。将离心管置于摇床中，在 25℃下以

160rpm/min 的速度搅拌 24h。在不同时间（0.5、1、2、4、8、12、24h）对溶液进行取

样，以测定溶液中 Cr 的浓度。 

通过固定 Cr 的初始浓度（100 mg/L）和吸附材料的添加量（1 g/L），讨论了不同

pH（2-8）对 PHC 吸附性能的影响。 

将得到的样品经 0.22μm 过滤器过滤，按照水质铬的测定火焰原子吸收分光光度法

（HJ 757-2015）测定水中 Cr 浓度。为确保实验的准确性，每次实验都设置了三个平行

实验组。Cr 的吸附容量（q，mg/g）和吸附效率（n，%）由公式(2.4)和(2.5)计算得出： 

 
( )0

q
ec c v

m

−
=   (2.4) 

 
0

100%o ec c
n

c

−
=   (2.5) 

其中 C0（mg/L）和 Ce（mg/L）为 Cr 溶液的初始浓度和残留浓度，v（mL）为 Cr

溶液的体积，m（mg）为吸附材料的添加量。 

为深入研究 PHC 和 PHC-EM 的吸附行为，在初始浓度为 100 mg/L、pH 为 3 的条

件下，以 1 g/L 的样品进行吸附动力学实验，并在不同时间取样测量，采用拟一级动力

学和拟二级动力学模型与数据进行拟合，具体的拟合方程如公式(2.6)和(2.7)所示。 

拟一级动力学模型： 

 ( )1q 1 k t

t eq e−= −  (2.6) 
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拟二级动力学模型： 

 
2

2

2

q
1

e
t

e

q k t

q k t
=

+
 (2.7) 

其中，k1（1/min）、k2（g⋅（mg/min））分别表示拟一级和拟二级速率常数，qt（mg/g）

和 qe（mg/g）分别表示在不同吸附时间点和平衡状态下的吸附量。 

为了进一步探讨 PHC 和 PHC-EM 对 Cr 的吸附过程，在不同浓度（50—400mg/L）

的 Cr 溶液中，保持 pH 和吸附材料的添加量不变，分别在 15℃、25℃和 35℃条件下进

行等温吸附实验。所得结果将使用 Freundlich、Langmuir 和 Sips 吸附等温线模型进行拟

合并分析，具体的拟合方程如公式(2.8)、(2.9)和(2.10)所示。 

Freundlich 吸附等温线模型： 

 1 n

e F eq k c=  (2.8) 

Langmuir 吸附等温线模型： 

 q
1

L m e
e

e L

k Q c

c k
=

+
 (2.9) 

Sips 吸附等温线模型： 

 
( )

( )

1

1
1

m

m s e

e m

s e

Q k c
q

k c
=

+
 (2.10) 

kF 和 n 属于 Freundlich 吸附等温线模型常数，分别代表吸附量和强度。kL 为 Langmuir

吸附等温线模型常数。其中，KS（L/mg）和 m 为 Sips 吸附等温线模型常数，Qm（mg/g）

为理论饱和吸附能力，Ce（mg/L）为 Cr 的残留浓度。 

2.2.5 盆栽实验设计 

采用盆栽试验方法来模拟实际土壤中 PHC 和 PHC-EM 的修复效果，选取聚乙烯花

盆作为容器，规格为上口直径 160 mm、下口直径 120 mm、高 175 mm，每盆装土约 1.5 

kg。实验设置 4 个组别分别为水热碳添加量、不同微生物菌剂复配、植物响应及复合污

染修复四类处理试验，所有处理均设置 3 组平行重复。除复合污染组外，其余各处理土

壤均加标 Cr，目标污染浓度为 250 mg/kg；复合污染组土壤同时加标 Pb、Ni 和 Cr，其

目标浓度分别为 Pb 300 mg/kg、Ni 150 mg/kg 和 Cr 250 mg/kg。污染土壤配制完成后静置

老化 30 d，以提高污染体系的稳定性。所有样品均提前与土壤充分混匀的方式施加，其

中菌剂样品先同 PHC 负载后再与土壤混匀。 
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试验处理如下：水热碳添加量组，设置 CK、0.5%PHC、1%PHC、2%PHC 和 5%PHC；

不同微生物菌剂+水热碳组，设置 PHC+Bacillus subtilis、PHC+Trichoderma 和 PHC+EM，

样品添加量均为 1% w/w；植物组设置仅植物、植物+PHC 和植物+PHC-EM，其中种植

植物种类为甜菜，样品添加量均为 1% w/w，每盆播种 10 粒种子；复合污染组设置 PHC、

PHC-EM 和植物+PHC-EM，样品添加量均为 1% w/w。各处理培养周期为 49d，每 7d 采

集一次土样进行指标测定。培养期间土壤含水率维持在田间持水量水平，其中植物组在

人工气候箱内培养，培养条件为温度 25℃、相对湿度 75%、光暗周期 12h/12h，其余处

理组均在室内常规条件下培养。试验期间主要测定土壤阳离子交换量（CEC）、土壤有

机质（SOM）及重金属有效态变化情况，其中单一污染处理测定有效态 Cr 含量，复合

污染处理同步测定 Pb、Ni 和 Cr 有效态量。  

2.2.6 淋溶实验设计 

采用淋溶试验方法来模拟实际土壤中在不同处理条件下重金属在土壤中的迁移释放

效果，采用如图 2.2 由淋溶柱、蠕动泵和烧杯所构成的装置。选取淋溶柱尺寸为高 50cm、

内径 10cm 的有机玻璃柱，柱底设置渗透板，并沿柱体高度方向每隔 5cm 开设 1 个直径

1.5cm 的取样孔，以便采集不同土层深度样品并分析重金属在柱体中的迁移分布。装柱

前，首先在柱底铺设厚度为 5cm 的石英砂层，石英砂粒径由下至上逐渐减小，其上覆盖

1 层玻璃纤维滤纸和尼龙网，以防止细颗粒土壤随淋溶液流失并保证液体均匀下渗。随

后向柱内填装约 5kg 污染土壤，控制土层高度使柱体上的 7 个取样孔均能够均匀分布于

土层范围内；土壤装填完成后，在最上层再铺设 5cm 石英砂及滤纸，以减少进液扰动对

土体结构的影响。淋溶试验共设置 4 个处理组，分别为 CK、复合重金属+PHC、PHC 和

PHC+EM。其中，CK 为空白对照组，Cr 浓度为 250mg/kg；“复合重金属+PHC”组复合

重金属种类和浓度分别为 Pb 300 mg/kg、Ni 150 mg/kg 和 Cr 250 mg/kg，添加量为 1% w/w

的 PHC；“PHC”组 Cr 浓度为 250mg/kg，添加量为 1% w/w 的 PHC；“PHC+EM”组 Cr 浓

度为 250mg/kg，添加量为 1% w/w 的 PHC-EM。 

淋溶液采用去离子水，并参照 ISO 21268-1 推荐液固比 2L/kg 进行淋溶试验。单根

淋溶柱按 5kg 土壤计，试验周期需 10L 水作为淋溶液，试验过程中每 5 天进行一次采样，

连续淋溶 14 次，总试验周期为 70 天，故每日淋溶量约为 143ml/天。每次采集淋出液样

品，测定其中重金属含量、pH 和 EC。同时，在每次淋溶开始前分别从各处理淋溶柱的
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7 个取样孔处采集 5—10g 左右土壤样品，采用 BCR 连续提取法测定土壤中重金属各形

态含量。 

 

图2.2 淋溶装置图 

2.3 分析与检测方法 

2.3.1 土壤理化性质分析 

实验所用土壤按照 HJ/T 166 的相关规定进行土壤样品的制备，包括样品的风干、缩

分、粉碎和过筛。土壤干物质和水分的测定按照标准 HJ 613，在 105±5℃烘干 1h、冷

却后测定。土壤 pH 值按照 HJ 962 采用土壤和水 1:2.5 混合后采用 pH 计测定。土壤电导

率按照 HJ 802 采用土壤和水 1:12.5 混合后采用电导率仪测定。 

2.3.2 土壤阳离子交换量测定 

称取过筛的风干土壤样品 3.5±0.1g 置于 100ml 离心管中，加入 50.0ml 三氯化六氨

合钴溶液（0.166 cmol/L），在 20℃条件下振荡 30min，使土壤浸提液混合物在振荡过程

中保持悬浮状态。以 4000r/min 离心 10min，取上清液于 475 nm 波长处测定吸光度。用

相同质量的纯水作为空白试验。由于土壤本身存在颜色对浸提液颜色有明显影响，采取

公式(2.11)对吸光度进行校正后，用公式(2.12)计算土壤阳离子交换量。 

 475 3801.025 0.205A A A= −  (2.11) 

 0( ) V 3

b dm

A A
CEC

m w

−  
=

 
 (2.12) 
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CEC 为土壤样品阳离子交换量（com+/L）；A0为空白试样吸光度；A 为试样吸光度；

V 为浸提液体积 50mL；3 为[Co(NH3)6]
3+的电荷数；b 为标准曲线斜率；m 为取样量；

wdm 为土壤样品干物质含量（%）。 

2.3.3 土壤有机质测定 

称取 0.200±0.050g 土壤样品，加入 100mL 具塞消解玻璃管中，避免沾壁。分别加

入 0.1g 硫酸汞和 5.00ml 重铬酸钾溶液（0.27mol/L），摇匀后再缓慢加入 7.5mL 硫酸，

摇匀。于 100℃开始消解至温度达到 135℃时开始计时消解 30min，水浴冷却至室温，用

水定容至 100mL。在具塞消解玻璃管内直接静置 12h 至澄清，取上清液测量吸光度。并

按照公式(2.13)计算土壤有机碳含量。采用公式(2.14)换算为土壤有机质含量。 

 0( )
10

b
OC

dm

A A a
W

m W

− −
= 

 
 (2.13) 

 1.724OM OCW W=   (2.14) 

m 为试样中干物质的质量（g）；Wdm 为土壤干物质含量；Woc 为土壤样品中有机碳

的含量（%）；WOM 为土壤样品中有机质的含量（%）；A 为试样消解液的吸光度；A0

为空白试验的吸光度；a 为校准曲线的截距；b 为校准曲线的斜率。 

2.3.4 土壤重金属含量测定 

称取 0.2g—0.3g（精确至 0.1mg）土壤样品于 50ml 聚四氟乙烯消解管中，用水润湿

后加入 5m 盐酸，于通风橱内石墨电热消解仪上 100℃加热 45min。加入 9ml 硝酸加热

30min，加入 5m 氢氟酸加热 30min，稍冷，加入 2mL 高氯酸，加盖 120℃加热 3h；开盖，

150℃加热至冒白烟。160℃加热赶酸至内容物呈不流动的液珠状。加入 5mL（1+99）硝

酸溶液，温热溶解可溶性残渣，全量转移至 25mL 容量瓶中，用（1+99）硝酸溶液定容

至标线，摇匀，静置，取上清液待测。按公式(2.15)计算土壤重金属的含量。 

 i 0i
i

m dm

W
W

 − 
=



（ ） V
 (2.15) 

Wi 为土壤中元素的质量分数；ρi 为试样中元素的质量浓度；ρ0i 空白试样中元素的质

量浓度；V 消解后试样的定容体积；m 土壤样品的称样量；Wdm—土壤样品的干物质含

量，%。 
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2.3.5 重金属有效性测定 

本研究参照美国环保局制定的毒性特性浸出程序（Toxicity Characteristic Leaching 

Procedure, TCLP），对 Cr 开展毒性浸提实验并测定重金属有效态含量。将 5.7 mL 冰醋

酸用去离子水配置成 1L，配制成 pH 值为 2.88±0.05 的浸提液。称取 1g 土壤样品于 50ml

聚乙烯瓶中，按照 1:20 固液比加入 20mL 浸提液。在 25℃下，30r/min 的转速在振荡仪

上振荡 18 小时，结束后收集浸提液用 0.45um 滤膜过滤并采用硝酸酸化至 pH＜2，测定

浸提液中 Cr 浓度。Cr 的固定效率按公式(2.16)进行计算。 

 e 0

0

c
  100%

c
Immobilizationefficiency

c

−
（%）=  (2.16) 

C0 为土壤老化后对照组土壤浸提液中 Cr 的浓度（mg/L），Ce 为处理组土壤浸提液

中 Cr 的浓度。 

2.3.6 重金属形态分析 

采用 BCR 连续提取法测定土壤中 Cr 的不同形态，BCR 连续提取法可以分为四种化

学形态，按提取顺序分别为弱酸提取态（F1）、可还原态（F2）、可氧化态（F3）和残

渣态（F4），实验的具体操作流程如下[123]： 

称取 0.5 g 土壤样品，加入 20 mL 0.11 mol/L 乙酸（HAc）溶液，于 25 °C 下振荡提

取 16 h。随后离心分离，取上清液测定 F1 含量；剩余固体残渣经去离子水洗涤后留存

记为 R1。 

向固体残渣 R1 中加入 20 mL 0.5 mol/L 盐酸羟胺（NH2OH·HCl）溶液，于 25 ℃下

振荡提取 16 h。离心后取上清液测定 F2 含量；固体残渣经水洗后留存记为 R2。 

向固体残渣 R2 加入 5 mL 30%过氧化氢（H2O2），先于 25 ℃下消化 1 h，再于 85 ℃

水浴中加热 1h，之后蒸发至近干。随后加入 25 mL 1 mol/L 乙酸铵（NH4Ac）溶液，于

25 °C 下振荡提取 16 h。离心后取上清液测定 F3 含量；固体残渣经水洗后留存记为 R3 

取蒸干研磨后的固体残渣 R3，采用微波消解法进行消解后，测定 F4 含量。 



山东建筑大学硕士学位论文 

 22 

第3章 法桐落叶水热碳的理化性质与重金属固定潜力 

3.1 概述 

水热碳作为一种由湿态生物质经水热碳化过程制备得到的富碳材料，因其制备条件

相对温和、原料来源广泛、表面结构可调控等特点，在重金属污染治理领域表现出良好

的应用潜力。与传统热解炭相比，水热碳更适用于含水率较高的生物质原料，且在制备

过程中能够保留较多含氧官能团和部分矿物组分，这使其在金属离子吸附、络合固定以

及界面反应调控等方面具有一定优势。对于园林废弃物而言，采用水热碳化技术不仅能

够实现废弃生物质的资源化利用，也为构建低成本、环境友好的土壤修复材料提供了新

的思路。 

水热碳的环境功能并非固定不变，其理化性质通常受原料组成及制备条件的显著影

响，其中反应温度是决定材料结构演化和功能特征的关键因素。随着水热温度升高，生

物质在脱水、脱羧和缩合等反应作用下，其元素组成、表面官能团、矿物相组成、孔隙

结构及表面电性均会发生系统变化，进而影响材料对重金属的固定能力及其作为微生物

载体的适用性[124]。本章主要是为后续开展菌剂构建和污染土壤修复试验对法桐落叶水热

碳的基础材料特性进行系统研究，明确不同水热温度下材料结构的变化规律，并筛选出

综合性能最优的负载样品。 

3.2 结果与讨论 

3.2.1 碳回收、碳封存潜力及水热碳的稳定性 

使用元素分析仪测定法桐落叶及其水热碳 C、H、N、S 的元素含量，O 含量从 100%

中扣除 C、H、N、S 及灰分含量。水热碳的碳封存能力通过 HTC 工艺回收的碳量、碳

封存潜力及水热碳的稳定性来衡量。 

水热碳产率公式如下： 

 100%Yield = 
水热碳的质量

初始重量
 (3.1) 

碳回收率（CR）为源自原料的碳量与保留在水热碳中的碳量，公式如下： 

 ( )
C

Carbonrecovery CR Yield
C

= 水热碳

生物质

 (3.2) 

平均停留时间（MRT）和 100 年后土壤中残留碳的比例（HC+100），H/C 代表氢与

碳的原子比，公式如下： 
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3.2

4501

H

CMRT e

 
−  

 =   (3.3) 

 
100 1.05 0.616

H
HC

C
+

 
= −  

 
 (3.4) 

R50 是用于表示水合物中碳的顽固性的指标，公式如下： 

 
50,

50

50,

T
R

T
=

水热碳

石墨

 (3.5) 

其中 T50 水热碳和 T50 石墨为 TGA 分析（空气气氛）中水热碳和石墨失重 50%时的温度值，

经水分和灰分含量校正。参照物质石墨（纯度 299.85%，100 目）购自国药集团化学试

剂有限公司。 

为了准确评估温度对水热碳碳封存潜力的影响，引入碳封存指数（CS），公式如下： 

 50 ( )Carbon sequestration CS R CR=   (3.6) 

PA 与 PHC 元素分析及相关计算结果，见表 3.1 及对应的范克雷夫伦图，见图 3.1，

水热碳化能有效将落叶枫树叶片从富氧生物质转化为碳密度更高的水热碳。水热碳化技

术可将落叶枫树叶片从富氧生物质高效转化为碳密度更高的水热碳。原料（PA）碳含量

为 44.23%，氢氧含量相对较高分别为 5.41%和 39.31%，对应氢碳比与氧碳比分别为 1.47

和 0.67，具有新鲜木质纤维素生物质的典型特征。经 180-260℃高压热处理后，碳含量

升至 54.91%—62.42%，氧含量降至 30.71—20.87%，氢含量微降至 4.66%—5.34%。随着

高温热解温度升高，H/C 比值从 1.47 降至 0.95，O/C 比值从 0.67 降至 0.25。在范克雷夫

伦图中，这些变化沿脱水轴与脱羧轴轨迹分布，脱甲烷作用贡献较小，表明不稳定含氧

基团逐步脱除，芳香族 C–C 及 C=C 结构持续富集。≥220℃条件下制备的碳化物呈现

O/C≤0.4 与 H/C≤1.0 的收敛趋势，表明其正向更致密且难降解的碳域转变，该特性既

有利于持久碳封存，又满足反复吸附－脱附循环所需的结构稳健性要求。 

根据实验结果，随着水热碳化温度的升高，水热碳的碳回收率有所下降，但其碳封

存潜力和稳定性显著增强。通过热重分析和 Van Krevelen 图的分析，可以清楚地看出温

度对水热碳结构的影响，较高温度的水热碳表现出更强的碳稳定性、芳香性增加以及低

氧化性，这些特性使其成为长期碳封存的理想材料。因此，优化水热碳化温度对提高水

热碳的碳封存效能具有重要意义，尤其是在长期环境应用中，水热碳作为土壤改良剂或

碳汇材料具有重要的应用前景。 
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表3.1 不同温度下水热碳的元素组成 

名称 PA 180PA 200PA 220PA 240PA 260PA 

C % 44.23  54.91  55.47  57.11  61.53  62.42  

H % 5.41  5.34  5.30  4.66  4.99  4.94  

N % 0.80  0.93  0.89  0.85  1.07  0.98  

S % 0.26  0.53  0.00  0.11  0.08  0.00  

O % 39.31  30.71  29.92  26.25  20.11  20.87  

H/C 1.47  1.17  1.15  0.98  0.97  0.95  

O/C 0.67  0.42  0.40  0.34  0.25  0.25  

Yield % / 57.48 54.17 51.53 50.1 47.64  

Ash % 9.99 7.58 8.42 11.02 12.22 10.79 

CR % / 71.36  67.94  66.54  69.70  67.24  

MRT y 40.92  107.74  114.86  196.12  200.03  215.12  

HC+100 % 14.52  33.15  34.38  44.68  45.06  46.46  

CS % / 38.19  37.61  43.10  46.00  50.68  

T50 / 428.10 442.93 518.19 528.05 603.02 

Wt% / 30.44 32.18 37.27 37.79 40.76 

R50 / 0.54 0.55 0.65 0.66 0.75 

 

图3.1 PA 及其水热碳范式图 

3.2.2 孔隙结构与比表面积特征 

为揭示法桐落叶水热碳的孔隙结构演化规律及其对重金属固定的结构支撑作用，对

不同温度条件下制备的样品进行了 N₂吸附－脱附测试，并结合 BET 与 DFT 模型分析其

比表面积、孔容及孔径分布特征。如图 3.2 所示，各样品吸附－脱附曲线在低相对压力
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区（P/P₀<0.1）吸附量快速上升，表明材料中存在一定微孔；在中高相对压力区吸附量持

续增加，且在高相对压力区（P/P₀>0.8）出现明显上翘，并伴随滞后环，说明样品中同时

存在介孔结构。综合曲线形态判断，法桐落叶水热碳整体表现为以介孔特征为主、兼具

微孔贡献的Ⅳ型等温线+H3 滞后环，表明其孔结构属于微孔－介孔复合体系。该类结构

有利于兼顾溶液中离子的传质扩散与表面活性位点暴露，为后续重金属固定过程提供界

面条件。 

如表 3.2 所示，温度对孔隙结构参数有显著的影响。当反应温度由 180℃升高至 220℃

时，样品比表面积由 27.789m²/g 增至 37.461m²/g，并进一步提高至 51.931m²/g；总孔容

由 0.079cm³/g 增至 0.114cm³/g 和 0.119cm³/g。该结果表明，在 180-220℃范围内，温度

升高促进了生物质组分分解与结构重构，孔道逐步发育，材料可接触界面明显增加。相

比之下，当温度进一步升高至 240℃和 260℃时，比表面积分别下降至 29.761m²/g 和

17.787m²/g，总孔容分别降至 0.071cm³/g 和 0.039cm³/g，说明过高温度可能导致碳骨架

收缩、孔壁塌陷或二次缩聚增强，从而抑制孔结构进一步发育。 

表3.2 不同温度条件下水热碳的孔径分析 

 180PHC 200PHC 220PHC 240PHC 260PHC 

比表面积（m2/g） 27.789 37.461 51.931 29.761 17.787 

总孔体积（cm3/g） 0.079 0.114 0.119 0.071 0.039 

DFT 孔径（nm） 2.110 2.038 1.000 0.917 1.091 

DFT 累计孔体积（cm3/g） 0.065 0.093 0.090 0.052 0.026 

平均孔径（nm） 11.415 12.208 8.975 9.600 8.750 

孔径分布分析结果显示，各样品 DFT 模态孔径主要集中于 1.000-2.110nm，表明小

孔径孔道对孔结构贡献较大；同时结合累积孔容曲线可见，样品在数纳米范围内仍具有

一定孔容分布，进一步说明其具有复合孔结构特征。平均孔径分别整体呈现温度升高后

平均孔径减小的趋势，与高温条件下结构致密化增强相一致。 



山东建筑大学硕士学位论文 

 26 

 

图3.2 不同温度下水热碳 BET 图 

3.2.3 微观形貌与表面结构特征 

为揭示不同水热温度下法桐落叶水热碳的微观结构演化规律，采用 SEM 对 PHC 样

品进行观察，如图 3.3 所示。随着水热温度升高，材料由植物组织纤维结构逐步向碳化

重构后的团聚化结构演变，并伴随表面粗糙度、孔隙与无机颗粒暴露程度的变化。 

180-200PHC 为开始出现明显的颗粒化与团聚现象，表面粗糙度增加，并可见较多类

球形颗粒与碎片状碳质基体共存。碳微球+基体的形貌特征常被视为水热碳化过程中溶

解－缩聚－再沉积作用的直接结果，碳骨架从原始植物组织向二次碳相转化。部分颗粒

表面附着细小亮点或结晶状颗粒，无机相在碳基体上发生富集或沉积。 

220PHC 呈现更为明显的结构发育特征，碳基体表面由相对平整转为起伏更强、边

缘更破碎，局部可见微孔与片层堆叠形成的孔隙空间，表现出更有利于界面反应的多级

结构特征。对于重金属固定而言，该类结构能够提高溶液/孔隙水中离子的传质效率，增

加与表面官能团/矿物相的接触机会；对于微生物载体功能而言，粗糙表面与多级孔隙也

更有利于菌体附着与微环境庇护，从而增强定殖稳定性。 

当温度进一步升高至更高温组 240-260PHC，样品形貌整体进一步团聚和局部致密

化。部分区域出现更大尺度的颗粒团聚体或块状结构，表面虽仍粗糙，但可见更明显的

结晶片状和颗粒状附着物，且局部结构趋于紧密，高温条件下二次缩聚与骨架收缩增强，

孔壁塌陷或孔道堵塞的可能性增加。 
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图3.3 不同温度水热碳 SEM 图（a,b-180PHC;c,d-200PHC;e,f-220PHC;g,h-240PHC;i,j-260PHC） 

3.2.4 晶相/矿物相特征 

为明确法桐落叶水热碳中无机矿物的保留/转化特征，采用 XRD 对 180–260℃制备

样品进行晶相分析，结果如图 3.4 所示。各样品衍射谱均表现为“宽弥散背景+多个尖锐

衍射峰”的组合特征：一方面，在低角度至中角度范围内可观察到较明显的弥散峰背景隆

起，表明水热碳主体以无定形碳结构为主，芳香层片堆积有序度较低，符合水热碳化温

度区间下碳骨架尚未高度石墨化的典型特征；另一方面，多组清晰且较窄的衍射峰说明

样品中存在一定含量的结晶相无机组分，经过标准卡片对比主要衍射峰位置与 CaC₂O₄

（草酸钙，PDF#99-000-4290），草酸钙是植物组织中常见的钙储存形态。SEM 图像图

3.3k 和图 3.3m 察到明显的棒状晶体显化。随着水热温度升高，各样品衍射峰强度与峰形

呈现一定差异，低温样品峰形较为突出，而高温样品部分峰强可能出现弱化或相对背景

增强的现象，表明温度提升促进有机基质进一步分解并伴随矿物相的重结晶、包覆或局

部转化。 

水热碳中保留的含钙矿物相可作为潜在反应的无机库，在土壤体系中可能通过释放 

Ca²⁺、提供成核、沉淀界面或参与离子交换等过程，促进部分重金属向更稳定形态转化；

同时，矿物颗粒与无定形碳基体的复合结构可在界面上形成有机官能团络合－无机相沉

淀或共沉淀的协同固定条件。  



山东建筑大学硕士学位论文 

 28 

 

图3.4 不同温度水热碳 XRD 图 

3.2.5 表面官能团特征 

为阐明法桐落叶水热碳的表面化学组成及其随水热温度变化的演化规律，对

180-260℃样品开展 FTIR 测试。结果如图 3.5 所示，在 3700–3100 cm⁻¹ 区间，各样品在

约 3400 cm⁻¹附近均出现宽峰，对应–OH 伸缩振动，并可与 N–H 伸缩振动发生叠加。该

宽峰在低温样品（180PHC、200PHC）中更为明显，而在高温样品（240PHC、260PHC）

中相对减弱，随着水热温度升高，材料表面羟基/结合水相关结构减少，与元素分析中 O

含量及 O/C 比随温度升高而下降的规律相互印证，以此证明高温促进水热碳的脱水与缩

合，使极性含氧位点减少、碳骨架稳定性增强。 

在3000–2800 cm⁻¹区间，样品在2923–2927 cm⁻¹附近存在脂肪族 C–H伸缩振动信号，

该峰在温度升高过程中整体趋于弱化，表明脂肪族链段逐步裂解并参与缩合，材料由向

更高程度的芳香化/缩合结构演化。 

在 1800–1500cm⁻¹区间，样品在 1676–1701cm⁻¹附近出现吸收峰，可归属为 C=O（羰

基）相关振动；同时在 1615–1619cm⁻¹附近出现较稳定吸收峰，主要对应芳香环 C=C 骨

架振动。其中，芳香 C=C 峰在各温度下均保持存在，表明水热碳骨架中芳香结构单元普

遍形成并相对稳定；而羰基峰位在不同温度间存在一定移动，也进一步说明官能团类型

与共轭环境发生调整，符合脱羧、重排、缩合驱动的表面化学重构过程。 

在 1200–900 cm⁻¹区间，样品出现明显 C–O/C–O–C 相关吸收带，反映醚键、酚羟基、

多糖残余结构等含氧键的存在。水热过程中纤维素或半纤维素等结构的断裂与重排，并

逐步形成更偏向于芳香醚和酚类的特征含氧键环境。 
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图3.5 不同温度水热碳 FTIR 图 

3.2.6 表面电性与界面反应相关特征 

为阐明法桐落叶水热碳在不同 pH 条件下的界面电荷行为及其对重金属固定的潜在

影响，对不同温度 HC 在 pH 3–8 范围内测定其 Zeta 电位，结果如图 3.6 所示。水热碳

Zeta 电位均随 pH 升高呈下降趋势，表明水热碳表面含氧官能随 pH 升高逐步去质子化，

表面负电荷增加，体现出典型的 pH 依赖型界面电性特征。 

不同温度样品的电性响应存在明显差异。180PHC、200PHC 和 220PHC 在低 pH 条

件下接近零电位或仅轻微带正电，随后快速转负，并在 pH>4.5 后稳定维持在约-14 至

-20mV；其中 220PHC 在 pH4.6-8.0 范围内基本保持较稳定负电位约-16.9 至-18.4mV，表

明其表面电荷状态较稳定。相比之下，240PHC 和 260PHC 在酸性区正电性更强，在

pH=2.65 左右时分别约为+4.11mV 和+3.00mV，且随 pH 升高转负过程更缓，至中性或弱

碱性区负电位绝对值仍明显低于 220PHC。对于等电点位来说，180-220℃样品等电点较

低，约在 pH2.6–2.9；而 240-260℃样品等电点相对升高，约在 pH3.7-4.0。 

从界面反应角度看，Zeta 电位结果为水热碳对离子态污染物的吸附/固定机制提供了

重要依据。当体系 pH 低于零电位点附近时，水热碳表面更易带正电，可能增强对阴离

子形态污染物的静电吸附；当 pH 高于零电位点时，表面负电荷增加，则更有利于阳离

子金属的静电吸附与表面络合。说明 PHC 对不同离子形态污染物具有较强的界面适应

性。尤其在重金属污染土壤体系中，表面电性变化可与官能团络合、离子交换及沉淀 化

过程协同作用，共同影响金属形态转化与迁移性。 
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图3.6 不同温度水热碳 Zeta 电位图 

3.2.7 热稳定性与结构演化特征 

为评估不同水热温度水热碳的热稳定性与结构演化特征，对 180–260℃样品开展热

重（TGA）与微分热重（DTG）分析。低温区失重较小，中温区出现主失重峰，高温区

失重趋缓并形成较稳定残余，表明材料由“热不稳定有机组分+缩合碳骨架+无机灰分”共

同构成。各样品低温区（＜150℃）失重仅约 2.46%—2.78%，主要对应吸附水/弱结合水

脱除。主失重集中 150-450℃的中区间：180、200℃样品该区间失重分别约 50.18%、

48.23%，明显高于 220、240、260℃样品的 40.37%、39.52%、34.41%，是由于低温水热

碳中仍含较多热不稳定组分，包括残余纤维素或半纤维素衍生结构与易裂解含氧官能团，

而随水热温度升高，材料缩合度提高、可热裂解组分比例显著降低。450-800℃的高区间，

各样品失重速率明显降低，TGA 曲线趋于平缓，表明残余物主要为更稳定的芳香化/缩

合碳结构及灰分矿物相。为对比热稳定性，计算 T₅₀及 800℃残余率，见表 3.1。结果表

明随水热温度升高，T₅₀显著升高，由 428.1℃上升到 603.0℃，且 800℃残余率也有所上

升，由 30.44%上升到 40.76%，表明材料整体耐热性增强、缩合碳骨架与无机灰分相对

富集。 
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图3.7 不同温度水热碳热重分析图 

3.3 水热碳对重金属固定的潜在机制分析 

根据表征实验结果可知，PHC 属于典型的碳相－矿物相复合材料，其对重金属的固

定作用并非单一机制主导，而是在土壤/孔隙水体系中由界面吸附－官能团络合－矿物相

沉淀或共沉淀－微环境调控等过程协同实现，最终表现为重金属生物有效性与迁移性降

低。 

（1）孔结构与界面可达性 

N₂吸附结果表明各样品呈现以介孔特征为主、兼具微孔贡献的Ⅳ型等温线，具备微

孔—介孔复合孔结构。孔结构为金属离子扩散进入材料表面提供通道，并显著提升单位

质量材料的可接触界面。尤其 220℃样品比表面积（51.931m²/g）和总孔容（0.1191cm³/g）

达到最高，说明其界面可达性与潜在反应界面最充分；与 SEM 中更明显的粗糙化、多

级结构相一致。该证据表明，在溶液/孔隙水条件下，220℃水热碳更可能获得较高的“有

效接触概率”，为后续络合与沉淀等反应奠定结构基础。 

（2）表面官能团络合 

FTIR 显示水热碳表面普遍存在-OH、C=O、C-O/C-O-C 及芳香 C=C 等特征结构，证

明材料具备含氧官能团与芳香骨架共存的表面化学特征。结合元素分析，随温度升高 C

含量增加而 O 含量下降，O/C 由 0.42 降至 0.25，表明高温促进脱水、脱羧/脱羰与缩合，

使官能团总体减少但骨架稳定性增强。含氧官能团可作为金属离子配位/络合位点，通过

内配位络合或表面结合降低其可交换性；芳香骨架增强则提升材料耐久性与固定作用持

续性。因此，官能团种类特性与骨架稳定性在温度变化中存在权衡，而 220℃样品在孔

结构最优的同时仍保留较明显含氧官能团信号（O=26.25%，O/C=0.34），既兼顾了炭材

料表面的络合位点数量，也保证了炭基材料结构的长期稳定性。 
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（3）表面电性调控 

Zeta 结果显示各样品 Zeta 电位随 pH 升高降低，等电点整体较低，180-220℃样品约

位于 pH2.6-2.9，而 240-260℃样品上移至约 pH3.7-4.0。在多数土壤常见 pH 下，水热碳

表面以负电为主，有利于阳离子金属的静电吸附与界面富集，并促进其向官能团络合、

沉淀路径转移。对于以阴离子形态存在的污染物，静电吸附更可能在酸性条件下增强，

因此其固定更依赖于 pH 条件－表面电性－官能团和矿物相协同的耦合过程。220℃样品

在 pH>4.5 后稳定维持约-17 至-18mV 的负电性，界面电荷状态较稳定，说明其在后续体

系实验中更有利于获得可重复的界面反应行为。 

（4）XRD 矿物相 

XRD 表明各温度样品均存在与 CaC₂O₄匹配的晶相，且随温度变化主晶相仍保持，

说明钙基矿物相在水热碳中稳定保留。元素分析中灰分随温度总体升高 7.58%（180PHC）

上升至 12.22%（240PHC）与 TGA 高温残余率从 30.44%上升至 40.76%相互印证，表明

无机相在固相中相对富集。钙基矿物相可在土壤体系中提供成核与沉淀界面，促进金属

以更稳定形态生成，并与碳表面官能团形成有机络合同无机沉淀或共沉淀的协同固定。

该机制有利于提升固定的长期稳定性与抗淋溶能力，是材料稳定性和耐久性的重要保障。 

（5）温度效应与样品选择 

综合上述研究结果明确制备温度对炭基材料的影响机制，180-220℃阶段孔结构逐步

发育，官能团仍较丰富，固定机制更偏向于界面富集和官能团络合为主；当温度上升至

240-260℃时，碳化与矿物富集增强，O/C 下降、T₅₀与残余率上升，材料更稳定但孔结构

与官能团可达性降低，固定贡献可能更偏向矿物相沉淀或共沉淀与稳定化。因此，本研

究选择 220℃样品作为后续主要材料，该温度下材料能够在孔结构可达性－官能团反应

性－界面电性稳定－结构稳定性之间取得合理平衡，为后续盆栽与淋溶体系中固定效果

与稳定性验证提供材料基础。 

3.4 章节小结 

本研究以园林废弃物法桐落叶为生物质原料，采用水热碳化法制备法桐水热碳

（PHC）。围绕 PHC 的基础材料特性展开研究，重点考察水热温度变化对材料组成、结

构及界面性质的影响。通过相应的表征手段，从碳化演变、结构特征和表面反应属性三

个层面系统分析 PHC 的变化规律，并据此筛选适用于后续菌剂构建和土壤修复试验的代

表性样品。 



山东建筑大学硕士学位论文 

 33 

（1）通过元素分析、Van Krevelen 图和热重分析对 PHC 的碳回收、碳封存潜力及

稳定性进行分析，结果表明，随着水热温度升高，水热碳产率和碳回收率总体下降，材

料碳含量持续升高，碳化程度不断增强、碳骨架更加稳定。更有利于提高水热碳的碳封

存潜力[125]。 

（2）通过 SEM、XRD、FTIR 和 BET 等手段对 PHC 的微观形貌、矿物相组成、表

面官能团及孔隙结构进行表征，结果表明，PHC 均具有微孔－介孔复合孔结构，表面保

留了丰富的含氧官能团，同时含有一定钙基矿物相，为后续重金属络合、吸附和沉淀固

定提供了结构基础[126]。 

（3）通过 Zeta 电位分析法桐落叶水热碳的表面电性及界面反应特征，结果表明，

各样品在中性至弱碱性条件下整体以负电性为主，具备吸附和固定阳离子型重金属的界

面基础。综合考量各 PHC 的结构稳定性、表面反应性和界面可达性，选取 220℃的水热

碳作为后续水热碳基微生物菌剂构建及污染土壤修复试验的代表性材料。 
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第4章 水热碳基微生物菌剂构建及其稳定性 

4.1 概述 

第三章通过实验研究后选定 220PHC 作为本文的材料基础。然而，单一水热碳在污

染土壤中的作用仍主要依赖吸附、络合和沉淀等物理化学过程，其对重金属迁移风险的

长期控制效果容易受到土壤环境变化的制约。为进一步提升材料在实际体系中的持续修

复能力，在 PHC 的基础上引入功能微生物，构建兼具材料固定和生物强化作用的复合菌

剂体系。 

微生物修复作为一种绿色修复途径，能够通过细胞表面吸附、胞外聚合物络合、微

环境调节及形态转化等方式降低重金属活性，在污染土壤治理中具有重要潜力。但自由

菌直接施入土壤后，常受到重金属毒性、营养限制及环境波动等多重胁迫，其存活率、

定殖能力和持续作用效果均难以保证[127]。以多孔碳材料作为载体固定微生物，为菌体提

供附着位点和保护空间的同时还可通过炭材料的界面缓冲作用减轻重金属胁迫，从而提

高功能菌的稳定性和应用可行性。因此，构建水热碳基微生物菌剂，是生物修复污染土

壤的发挥重要作用[127, 128]。 

本章从重金属污染土壤中分离、纯化并驯化抗性菌株，完成菌株的分子鉴定和系统

发育分析，明确其分类地位及作为功能菌的应用基础；随后通过负载固定方式构建水热

碳基微生物菌剂，并结合扫描电镜观察菌体在载体表面的附着、延伸和包被特征；明确

法桐落叶水热碳作为微生物载体的适用性，为炭－菌协同修复重金属污染土壤提供了可

行的途径和理论基础。 

4.2 结果与讨论 

4.2.1 功能性菌种确定 

为明确从重金属污染土壤中分离获得菌株 EM 的分类地位，对其 ITS 序列进行了测

定，并结合 NCBI 数据库进行 BLAST 同源性比对，同时采用邻接法（Neighbor-Joining, NJ）

构建系统发育树进行系统发育分析。结果表明，菌株 EM 的 ITS 序列长度约为 586 bp，

BLAST 比对结果显示其与 Talaromyces 属真菌具有较高同源性。其中，与 Talaromyces sp. 

strain CF4 的序列同源性可达 100%，与 Talaromyces verruculosus isolate FLWW18、

Talaromyces funiculosus isolate CF00162 等序列也表现出 100%或接近 100%的相似性，说

明该菌株在分子水平上与 Talaromyces 属成员具有极近的亲缘关系。 
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进一步的系统发育树分析表明，菌株 EM 与多株 Talaromyces 属已报道菌株聚为同

一分支，且与 Talaromyces verruculosus、Talaromyces funiculosus 及部分未定种的 

Talaromyces sp.分支距离较近，明显区别于外群 Penicillium 相关序列，进一步证实其应

归属于 Talaromyces 属。由于该菌株在 ITS 序列水平上同时与多个近缘种表现出极高相

似性，而系统发育树中其与 T. verruculosus 和 T. funiculosus 等近缘种之间分支分辨率有

限，因此仅依据 ITS 序列尚不足以对其进行完全可靠的种水平界定。本研究将该菌株暂

定为 Talaromyces sp. EM。 

Talaromyces 属真菌广泛分布于土壤、植物残体及污染环境中，具有较强的环境适应

能力和代谢活性。已有研究表明，该属部分菌株能够通过菌丝表面吸附、胞外代谢产物

络合、微环境 pH 调节及矿物沉淀等方式参与金属离子的固定与转化。因此，本研究从

污染土壤中筛选获得的菌株 EM 被认为具有潜在的重金属耐受与修复应用价值。 

 

图4.1 基于菌株 EM 和其他选定序列的邻接系统发育树 

4.2.2 水热碳基微生物菌剂微观形貌与表面结构特征 

为明确水热碳基真菌菌剂的构建效果及其微观结构特征，对菌剂样品进行了 SEM 观

察。结果表明如图 4.2，菌剂整体呈现出典型的水热碳载体－真菌菌丝－菌体附着体复合

结构。水热碳基体表面较为粗糙，具有一定的片层纹理、褶皱和沟槽结构，可为微生物

附着提供较大的比表面积和空间支撑。 

从整体形貌看，图 4.2a 中可清晰地观察到细长丝状结构分布于水热碳表面，并沿载

体表面延伸、交织，局部形成缠绕和包被特征。丝状结构符合真菌菌丝的典型形貌，说

明真菌并非仅以孤立颗粒形式附着，而是在水热碳表面形成了较为稳定的菌丝网络。菌
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丝与载体之间结合紧密，部分菌丝沿表面纹理方向伸展，表明水热碳表面结构能够为真

菌提供适宜的附着和生长界面。 

水热碳表面及沟槽区域还存在明显的团聚状附着体（图 4.2b），部分呈颗粒状或絮

状分布，并与载体表面凹陷区域紧密结合。在菌剂构建过程中，真菌不仅能够通过菌丝

与载体实现机械嵌合，还可能伴随胞外聚合物以及菌体团聚结构的形成，从而增强其在

载体表面的固定稳定性。此类结构有利于减少菌体脱附，提高菌剂在后续储存和应用过

程中的保持能力。 

从结构功能关系看，水热碳表面的粗糙基体、沟槽结构及局部孔隙为真菌菌丝附着

和扩展提供了物理基础，而菌丝网络及团聚体的形成则进一步增加了炭－菌复合界面的

有效接触面积。不仅有利于提高菌剂的稳定性，也为后续 Cr 的吸附、络合和界面转化提

供更多活性位点。 

 

图4.2 水热碳基微生物菌剂 SEM 图像 

4.2.3 水热碳基微生物菌剂的稳定性研究 

为评价水热碳负载对菌剂储存稳定性的影响，将游离菌 EM 和水热碳基微生物菌剂

PHC-EM 于 4 ℃条件下保存，并在第 1、3、5、7、14、21 和 28 d 测定活菌数，以初始

活菌数为基准计算相对存活率，结果如图 4.3 所示。 

EM 在储存前期衰减较快，由第 1 d 的 87.46%降至第 7 d 的 67.23%，28 d 时进一步

降至 60.24%；而 PHC-EM 在整个储存过程中下降幅度较小，第 1 d 存活率为 95.37%，

第 7 d 为 83.35%，28 d 时仍保持 80.12%。与 EM 相比，PHC-EM 在 28 d 时存活率提高

了 19.88 个百分点，说明水热碳负载能够显著减缓菌体在低温储存过程中的衰亡，提高

菌剂的保存稳定性。为进一步表征菌剂储存过程中的衰减规律，采用 Logistic 方程对 EM

和 PHC-EM 的存活率变化进行拟合。结果表明，两组数据均能较好地符合 Logistic 衰减
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模型，其中 EM 和 PHC-EM 的拟合相关系数分别为 0.9754 和 0.9891，实现了较好的拟合

效果。从拟合曲线可以看出，EM 的衰减速率较快，后期平台值较低；PHC-EM 曲线整

体下降较缓，且维持在较高平台水平。表明水热碳负载后，菌体在储存过程中能够保持

更高比例的活性细胞，衰亡过程得到有效延缓。由此可见，PHC 作为载体对 EM 具有明

显的稳定化作用。 

水热碳对菌体保存稳定性的提升主要与其孔结构和表面特性有关。一方面，水热碳

较发达的孔隙结构和粗糙表面为菌体提供了附着与庇护空间，有利于减弱低温储存过程

中外界环境变化对菌体的影响；另一方面，水热碳表面含有一定数量的含氧官能团和较

稳定的界面电性，有助于增强菌体与载体之间的相互作用，减少菌体脱附和失活。此外，

水热碳还可在一定程度上缓冲局部环境变化，为菌体提供相对稳定的微环境。 

 

图4.3 EM 与 PHC-EM 的衰亡 Logistic 曲线 

4.2.4 初始 pH 对 Cr 去除的影响 

初始 pH 是影响 PHC 和 PHC-EM 去除 Cr 效果的重要因素。由图 4.4 可知，两种材

料对 Cr 的去除量均随初始 pH 变化呈现先升高后降低的趋势，并均在 pH 3 条件下达到

最大值。其中，PHC 的去除量由 pH 2 时的约 29.471 mg/g 增至 pH 3 时的 35.886 mg/g，

随后随 pH 升高持续下降至 pH 8 时的 6.374 mg/g；PHC-EM 的最大去除量则在 pH 3 时

达到 58.095 mg/g，其最低吸附量为 pH 7 时的 33.238 mg/g，且在整个测试范围内始终高

于 PHC，表明菌体负载显著增强了体系对 Cr 的去除能力。随着初始 pH 继续升高至中性
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和弱碱性范围，两组材料的去除量均明显降低，但 PHC-EM 下降幅度相对较缓，表明炭

-菌复合体系对 pH 波动具有更强的适应性。 

去除效率主要与 Cr(VI)的溶液形态、材料表面电性以及界面反应过程的共同作用有

关。首先，在酸性条件下，Cr(VI)主要以 HCrO₄⁻形式存在，该形态反应活性较高；同时，

PHC 及 PHC-EM 表面的含氧官能团易发生质子化，使材料表面正电性增强或负电性减

弱，从而有利于对阴离子型 Cr(VI) 的静电吸引。由 Zeta 电位结果可知，水热碳在低 pH 

条件下更接近等电点，部分条件下甚至表现出正电性，因此更有利于 Cr(VI)向材料表面

富集。其次，当 pH 进一步降低至 2 时，体系中 H⁺浓度过高，可能与 Cr(VI)竞争表面活

性位点，削弱有效吸附与结合过程，因此去除效果未进一步提高。由此说明，pH 3 兼顾

了表面质子化增强与 H⁺竞争尚未过强的双重条件，更有利于 Cr 的去除。 

当初始 pH 升高至 4 以上时，Cr(VI) 在溶液中逐渐向 CrO₄²⁻等二价阴离子形态转化，

而材料表面也因去质子化增强而逐步带有更强负电荷，导致静电排斥作用增强，从而削

弱 Cr(VI) 的表面富集与吸附。同时，OH⁻浓度增加也会与表面活性位点形成竞争，进一

步降低材料对 Cr 的结合能力。因此，pH 升高后 Cr 去除量下降，是阴离子形态变化与材

料表面负电性增强共同作用的结果。 

PHC-EM 在各 pH 条件下均表现出高于 PHC 的去除能力，且在 pH 3 条件下优势最

为明显。按最大去除量计算，PHC-EM 较 PHC 提高约 61.9%，说明菌体引入显著强化了

Cr 的固定过程。其原因可能是由于菌体细胞壁及胞外聚合物中含有丰富的羟基、羧基、

氨基等活性基团，可为 Cr 提供额外结合位点；同时，炭－菌复合界面能够改善局部微环

境，增强 Cr(VI)的富集与稳定化。对于微生物体系而言，还可能存在一定的局部还原作

用，即将毒性较强、迁移性较高的 Cr(VI)转化为更稳定的 Cr(Ⅲ)，从而进一步提高去除

效率。PHC-EM 在酸性条件下显著优于 PHC，说明炭－菌协同作用不仅体现在吸附位点

增加上，也可能涉及更复杂的界面生物化学过程。 

此外，实验中 pH 的变化强化均出现减缓，表明材料在反应过程中对体系具有一定

缓冲作用。这一现象与表面质子消耗、矿物组分溶出以及菌体代谢活动有关，也说明 PHC

和 PHC-EM 对 Cr 的去除并非单纯的物理吸附，而是伴随表面化学反应与界面环境调控

共同发生。 

综上，pH 3 是本体系去除 Cr 的最适条件。在该条件下，Cr(VI)以更易反应的 HCrO₄⁻

形态存在，材料表面质子化程度适宜，H⁺竞争作用尚未过强，同时炭－菌复合界面对 Cr
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的富集和固定作用最为显著。因此，后续吸附条件优化及机理研究以 pH 3 作为关键反应

条件具有充分依据。 

 

图4.4 初始 pH 对 PHC 和 PHC-EM 去除 Cr 的影响 

4.2.5 吸附等温线 

为进一步明确 PHC 与 PHC-EM 对 Cr 的吸附特性，在初始 pH 为 3、添加量恒定条

件下，分别于 15℃、25℃和 35℃下进行了等温吸附实验，并采用 Freundlich、Langmuir

和 Sips 模型对实验数据进行拟合，结果见图 4.5 和表 4.1。 

PHC 和 PHC-EM 对 Cr 的吸附量均随平衡浓度增加而逐渐升高，并在高浓度区趋于

平缓，表明材料表面活性位点逐步被占据，吸附过程由快速增加转入缓慢饱和阶段。与

PHC 相比，PHC-EM 在各温度和各平衡浓度条件下均表现出更高的吸附容量，说明菌体

负载显著增强了材料对 Cr 的去除能力。温度升高亦有利于吸附过程进行，两种材料在

35℃条件下的吸附量均高于 15℃和 25℃，表明该吸附过程具有一定的吸热特征。尤其

对于 PHC-EM，温度升高带来的增幅更加明显，在高浓度区表现出更强的吸附潜力，说

明炭－菌复合体系对温度响应更为敏感。 

模型拟合结果表明，PHC 的吸附行为更符合 Langmuir 模型，其相关系数 R²为

0.9809–0.9966，高于 Freundlich 模型，说明 PHC 对 Cr 的吸附以单分子层吸附为主，表

面活性位点相对均一。Langmuir 模型计算得到 PHC 在 15-35℃下的最大吸附量 qm 分别

为 62.992、69.163 和 87.459mg/g，进一步说明升温有利于提高其吸附能力。 

相比之下，PHC-EM 的吸附数据更符合 Freundlich 和 Sips 模型。Freundlich 模型的

R²为 0.974-0.9990，Sips 模型的 R²为 0.9693-0.9982，均高于 Langmuir 模型，表面位点分

布不均一，多层吸附和异质吸附特征更加明显。Freundlich 常数 KF 由 24.116 增加到

47.426，表明温度升高显著增强了 PHC-EM 的吸附强度；同时，Freundlich 模型中 1/n 均



山东建筑大学硕士学位论文 

 40 

小于 1，说明吸附过程易于进行，且 PHC-EM 对 Cr 具有较好的亲和性。Sips 模型对

PHC-EM 的良好拟合进一步表明，该体系兼具 Langmuir 单层吸附与 Freundlich 非均相吸

附的双重特征，更符合炭－菌复合表面“多活性位点、多作用机制并存”的实际情况。 

 

图4.5 PHC 和 PHC-EM 的吸附等温线曲线 

表4.1 PHC 和 PHC-EM 吸附 Cr 的等温线参数 

样品 温度/℃ 
Freundlich 

KF 1/n R2 

PHC 

15 4.805 0.416 0.9706 

25 8.694 0.332 0.9614 

35 12.476 0.318 0.8934 

PHC-EM 

15 24.116 0.205 0.9990 

25 34.114 0.166 0.9829 

35 47.426 0.155 0.974 

 Langmuir 

  qm KL R2 

PHC 

15 62.992 0.014 0.9966 

25 69.163 0.015 0.9809 

35 87.459 0.018 0.9666 

PHC-EM 

15 79.623 0.052 0.8655 

25 80.499 0.254 0.836 

35 106.789 0.465 0.954 

 Sips 

  qm Ks ns R2 

PHC 

15 60.903 0.015 1.059 0.9967 

25 76.419 0.012 0.834 0.9832 

35 79.152 0.021 1.313 0.9744 
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样品 温度/℃ Freundlich 

PHC-EM 

15 897.913 7.81×10-8 0.221 0.9982 

25 1129.749 4.74×10-8 3.919 0.9693 

35 157.800 0.048 1.499 0.9886 

4.2.6 吸附动力学 

为考察 PHC 和 PHC-EM 对 Cr 的吸附速率及其动力学特征，在初始 Cr 浓度为

100mg/L、pH 为 3、添加量为 1g/L 的条件下进行了吸附动力学实验，并采用拟一级动力

学模型和拟二级动力学模型对实验数据进行拟合，结果见图 4.6 和表 4.2。 

PHC 与 PHC-EM 对 Cr 的吸附均表现为先快后慢。0–2h 内吸附量迅速增加，随后增

长趋缓，8h 后基本接近平衡，24h 达到稳定。PHC-EM 在各时间点的吸附量均高于 PHC，

24h 时 PHC 和 PHC-EM 的平衡吸附量分别为 35.8865mg/g 和 58.0955mg/g，菌体的负载

显著提高了水热碳基材料对 Cr 的吸附能力。同时，模型拟合结果表明，拟一级和拟二级

动力学模型均能较好地描述吸附过程，但拟二级动力学模型的拟合效果更优。PHC 的拟

一级和拟二级动力学模型相关系数分别为 0.9865 和 0.9979，PHC-EM 分别为 0.9948 和

0.9978。综上所述，PHC 和 PHC-EM 对 Cr 的吸附并非单纯由物理扩散控制，而更可能

涉及表面官能团络合、静电吸附以及界面反应等过程的共同作用。 

 

图4.6 PHC 和 PHC-EM 的吸附动力学曲线 

表4.2 PHC 和 PHC-EM 的吸附动力学模型参数 

样品 
拟一级动力学模型 拟二级动力学模型 

qe k1 R2 qe k2 R2 

PHC 34.037 0.590 0.9865 38.158 0.020 0.9979 

PHC-EM 56.386 0.537 0.9948 63.501 0.011 0.9978 

 



山东建筑大学硕士学位论文 

 42 

4.2.7 吸附机理 

结合上述结果，PHC 及 PHC-EM 对 Cr 的去除并非由单一作用控制，而是多项功能

作用共同参与的结果。pH 对吸附过程具有显著影响，两种材料在酸性条件下均表现出更

高的去除能力，溶液中 Cr(VI)的存在形态与材料表面电性之间存在较强耦合关系。在 pH 

3 条件下，Cr(VI)主要以 HCrO₄⁻形式存在，而水热碳表面含氧官能团易发生质子化，表

面负电性减弱，从而有利于阴离子型 Cr(VI)向材料表面富集并发生后续固定。随着 pH

升高，材料表面逐渐去质子化，Cr(VI)亦更多以 CrO₄²⁻等形式存在，静电排斥作用增强，

同时 OH⁻对活性位点的竞争加剧，最终导致吸附容量下降。 

PHC 对 Cr 的固定作用来源于其自身的结构特征和表面化学性质。PHC 在吸附过程

中通过孔隙结构提供扩散通道和滞留空间，通过表面活性基团与 Cr 发生络合和静电吸

附，并且矿物相能够参与局部沉淀或共沉淀过程，进一步促进 Cr 稳定化。动力学拟合结

果也表明该过程界面化学作用占据主导地位。 

PHC-EM 的强化作用则主要体现在炭－菌复合界面的形成及功能互作效应。真菌能

够稳定附着于水热碳表面，菌丝在载体表面延伸、缠绕并形成局部包被结构，使材料表

面由相对单一的炭界面转变为具有多层次反应位点的炭－菌复合界面。真菌细胞壁及胞

外聚合物中丰富的羧基、羟基、氨基及多糖类活性结构组分为 Cr 提供了额外的结合位点，

并通过络合、吸附和表面包埋等方式增强其固定作用。菌丝延伸和局部包被使炭颗粒表

面形成相对稳定的微区环境，减缓 Cr 的解吸和再迁移，并促进其在炭－菌接触区持续富

集。 

4.3 章节小结 

本章从重金属污染土壤中分离、纯化并驯化获得优势真菌菌株 EM，并以第三章筛

选得到的法桐落叶水热碳 PHC 为载体，成功构建了水热碳基微生物菌剂 PHC-EM。围绕

菌株鉴定、菌剂构建、储存稳定性及 Cr 去除性能开展研究，明确了 PHC-EM 在稳定性

和界面固定能力方面的优势。具体结论如下： 

（1）分离获得的功能菌株 EM 经菌株鉴定确定为 Talaromyces sp.，并采用微生物固

定化技术实现 EM 菌株的负载，真菌菌丝在 PHC 表面完成附着、延伸和局部包被，同时

PHC 为菌体定殖提供良好载体界面，验证 PHC-EM 构建的可行性方案。 
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（2）PHC 的引入显著提高了菌剂的稳定性和存活率。在 4℃条件下储存 28 天后，

游离菌 EM 的相对存活率降至 60.24%，而 PHC-EM 仍保持 80.12%，说明水热碳载体能

够有效延缓菌体失活并增强菌剂的储存性能。 

（3）PHC-EM 对 Cr 的去除能力明显优于单独 PHC，且两者均在 pH 3 条件下表现

出最佳去除效果。动力学结果表明，24h 时 PHC 和 PHC-EM 的平衡吸附量分别为

35.89mg/g 和 58.10mg/g，且对于拟二级动力学模型拟合效果更优，表明吸附过程主要受

表面活性位点参与控制。 

（4）等温吸附结果表明，升高温度有利于 Cr 的固定，PHC-EM 在 35℃条件下表现

出更高的吸附潜力。PHC 的吸附行为更接近单层吸附，而 PHC-EM 更符合异质化、多位

点吸附特征，表明真菌负载后显著增强了复合体系的界面反应能力。 
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第5章 水热碳基微生物菌剂对铬污染土壤修复机制研究 

5.1 概述 

第 4 章已完成水热碳基微生物菌剂的构建与基础性能评价，结果表明，PHC-EM 不

仅具有较好的储存稳定性，而且在 Cr 去除能力上明显优于单独 PHC。溶液体系中的吸

附优势并不能直接等同于土壤中的修复效果，土壤作为一个由矿物颗粒、有机质、微生

物和植物共同构成的复杂体系，Cr 的环境固定行为同时受到多种因素的钳制，且实际

Cr 污染土壤大多是以复合污染的形式存在[127, 129]。因此，需要针对土壤实际情况，系统

分析 PHC-EM 对铬污染土壤的修复作用及其内在机制。 

本章研究的核心目的，是在前述材料和菌剂筛选的基础上，进一步明确 PHC-EM 在

复杂情况下进入土壤后的作用途径，重点回答两个问题：1）在复杂条件下，炭基菌剂作

为外援补充性材料，在添加过程中是否会对土壤理化性质产生影响。2）原生菌与外源菌

负载炭基材料对土壤的影响差异。围绕以上目标，本章将设立不同添加量组、不同微生

物菌剂复配组、复合污染组和植物协同组，探究不同条件下水热碳基功能材料对土壤有

机质、CEC 和土壤 Cr 固定效果的影响。 

5.2 结果与讨论 

5.2.1 土壤阳离子交换量 

土壤阳离子交换量（CEC）是反映土壤胶体表面活性、养分保持能力及重金属缓冲

能力的重要指标。由图 5.1 可知，不同处理下土壤 CEC 随培养时间总体呈现先升高后下

降的变化趋势，多数处理在 14 天或 21 天达到峰值，随后逐渐降低，但整体仍高于初始

水平。不同处理间的提升幅度和维持能力存在明显差异，表明 PHC、PHC-EM 及植物参

与均可不同程度改善土壤交换性能，其中炭－菌－植物协同处理效果最为显著。 

5.2.1.1 不同水热碳添加量 

不同 PHC 添加量（0.5%、1%、3%、5%）处理下土壤 CEC 随培养时间的变化如图

5.1a 所示。整体来看，各处理 CEC 均随培养时间呈波动变化，但添加 PHC 后土壤 CEC

较对照（CK）有显著提升，且提升幅度与 PHC 添加量呈正相关。培养第 7 天，各处理

CEC 差异较小，在短期内 PHC 对 CEC 的促进作用尚未完全显现。第 14 天起，高添加

量处理优势逐渐明显，5%处理 CEC 迅速升至 90.04cmol+/kg，显著高于 CK 和低添加量
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处理，约为同期 CK 的 2.2 倍；第 21 天至 49 天，各处理 CEC 总体呈下降趋势，但 5%

处理始终高于其他处理，仍达 50.36cmol+/kg，较 CK 提高约 39.9%。 

5.2.1.2 不同微生物菌剂复配 

在 1% PHC 添加量基础上，分别负载外购菌剂枯草芽孢杆菌（BS）和哈茨木霉（TH）

同 PHC-EM 对比，研究不同菌剂对 CEC 的协同提升效果，结果如图 5.1b 所示。与单独

施用 1% PHC 相比，复合菌剂处理后土壤 CEC 均显著提高，且不同菌剂效果差异明显。

前 7 天，负载微生物的 PHC 对 CEC 的提升并不显著，第 14 天时，各处理 CEC 均大幅

上升，PHC-EM 最大可达到 98.47 cmol+/kg，较单独 PHC 提高 44.2%；此后至第 49 天，

各处理 CEC 逐渐降低，但 PHC-EM 始终最高。在 49 天时，仍具有较高的 CEC 含量 77.91 

cmol+/kg，较 PHC 提高约 72.0%。 

5.2.1.3 多重金属污染干扰 

在复合污染组中，土壤 CEC 变化如图 5.1c 所示 PHC、PHC-EM 和 PHC-EM-P 处理

均可提升土壤 CEC，但不同处理间差异更加明显。PHC-EM-P 组处理始终保持最高水平，

第 14 天时达到 107.70cmol+/kg，分别较 PHC 和 PHC-EM 提高 110.1%和 34.8%；至 49

天时仍比 PHC 和 PHC-EM 分别高出 49.8%和 42.0%。复合污染会减少说明在复合污染条

件下，单一材料处理虽能改善土壤交换性能，但炭－菌－植物协同体系对 CEC 的提升和

维持作用更为显著。 

5.2.1.4 植物协同处理 

在种植甜菜植株条件下，设置仅种植甜菜（P）、P+PHC 和 PHC-EM-P 三个处理，

土壤 CEC 变化如图 5.1d 所示。结果表明，植物的引入本身即可提高土壤 CEC，而与 PHC

和 PHC-EM 联用后效果更为显著。第 7 天，种植植物的组别均高于同期无植物处理的。

第 14 天，PHC-EM-P 组 CEC 急剧升至 124.92 cmol+/kg，远高于 P 组和 PHC-P 组，其增

长量为 178.8%和 60.4%，且在培养后期仍维持较高水平。该现象是由于植物根系分泌物

与 EM 菌协同作用促进了土壤团聚体的形成。 
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图5.1 PHC 添加量(a)、菌类型(b)、复合重金属(c)、植物种植(d)对土壤 CEC 的影响 

5.2.2 土壤有机质 

土壤有机质(SOM)是反映土壤肥力水平、碳源供给能力及界面反应活性的重要指标，

也是评价水热碳及微生物菌剂改良效果的关键参数。由图 5.2 可知，不同处理下土壤 SOM

含量随培养时间总体均呈现前期升高、后期下降并趋于稳定的变化规律，峰值多集中在

14–21d。与对照相比，PHC、PHC-EM 及植物参与处理均能不同程度提高土壤 SOM，和

CEC 结果相同的是炭－菌－植物协同处理效果最为明显。 

5.2.2.1 不同水热碳添加量 

不同水热碳添加量组，结果如图 5.2a 所示，各 PHC 处理的 SOM 含量整体高于 CK，

且随投加量增加呈一定上升趋势。CK 组 SOM 由 7 天的 3.30%升至 28 天的 6.02%后在

49 天时降至 3.72%。相比之下，高添加量下 5%PHC 处理在 14d 时达到 8.75%，较同期

CK 提高约 99.3%；其后虽逐渐下降，但 49 天时仍保持 5.04%，较 CK 提高 35.5%。其余
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投加量处理中，1%—3%PHC 的提升效果均明显优于 0.5%PHC，说明 PHC 的加入能够

显著增加土壤有机质含量，高投加量处理更有利于 SOM 的积累和维持。 

5.2.2.2 不同微生物菌剂复配 

不同微生物菌剂复配组，结果如图 5.2b 所示，与单独施加 1%PHC 相比，三种菌剂

复配均可进一步提高土壤 SOM，且不同菌剂间也存在明显差异。1%PHC 处理在 21 天时

SOM 为 8.07%，而 PHC-TH、PHC-BS 和 PHC-EM 分别达到 7.71%、7.34%和 8.72%，其

中仅 PHC-EM 高于单独 PHC，PHC-TH 和 PHC-BS 则低于 1%PHC。在后续的实验中，

PHC 处理在部分时期仍高于 PHC-TH 和 PHC-BS，主要原因在于 PHC 本身可直接作为外

源稳定碳源提高土壤有机质含量，而外源微生物加入后，一方面可以促进有机质积累，

另一方面也会加快部分活性有机组分的分解和矿化，从而使 SOM 表现出阶段性下降，

从而出现低于单独 PHC 的情况。 

5.2.2.3 多重金属污染干扰 

在复合污染组中，其结果如图 5.2c 所示，各处理 SOM 含量同样表现出先升高后下

降的趋势。但与单一 Cr 污染条件相比，其整体提升幅度和后期维持能力均有所减弱。

PHC 和植物+PHC-EM 处理中，在复合污染下的 SOM 提升效果明显弱于单一 Cr 污染条

件下的对应处理，最高分别下降了约 8.4%和 17.7%；对于 PHC-EM 处理，复合污染组在

前中期虽仍保持较高水平，但后期提升优势减弱。其主要原因可以归结为在复合污染体

系中多种重金属对土壤环境的胁迫更强。一方面，Pb、Ni 和 Cr 共存会提高土壤毒性水

平，抑制微生物生长、酶活性及有机残体转化过程，从而削弱 SOM 的积累；另一方面，

多种金属离子之间会竞争 PHC 表面的吸附位点和交换位点，降低材料对单一金属的缓冲

与固定效率，也削弱了 PHC 对微生物的保护作用，进一步减少了土壤有机质的积累。 

5.2.2.4 植物协同处理 

在植物组中，其结果如图 5.2d 所示，炭－菌－植物的体系显著促进了土壤 SOM 的

提高。当仅种植植物时最高的 SOM 为 6.26%，在引入炭和菌后土壤中 SOM 分别提高了

约 23.1%和 58.5%。当时间进行到 49 天的培养后期，仅植物处理 SOM 降至 4.33%，植

物+PHC 为 4.80%，而植物+PHC-EM 仍保持 6.05%，对 SOM 的维持时间更长，分别较

仅植物和植物+PHC 高 39.7%和 26.0%。其原因主要在于植物可以通过根系分泌物、根系

脱落物以及根际微生物活化共同促进了有机质积累；PHC 则可提供稳定碳源和界面附着
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位点，同时 PHC-EM 在此基础上引入的外援功能性菌 EM 增强根际微生物活性和有机残

体转化效率。 

 

图5.2 PHC 添加量(a)、菌类型(b)、复合重金属(c)、植物(d)对土壤 SOM 的影响 

5.2.3 不同条件处理下对 Cr 污染土壤的修复 

在单一 Cr 污染土壤中，各处理的有效态 Cr 固定率均随培养时间延长而增加，并在

中后期逐渐趋于稳定，但不同修复路径的固定幅度存在明显差异，如图 5.3 所示。就添

加量组而言，PHC 投加后与 CK 相比具有明显的效果，且总体表现出随投加量增加而增

强的趋势，在 14 天时 CK 组仅为 2.62%，而 0.5%、1%、3%和 5%PHC 已分别提高至 8.20%、

13.90%、15.75%和 19.46%，到 49d 时 5%PHC 仍保持 27.70%的最高固定率，明显高于

1%PHC 的 17.94%；在此基础上进一步比较菌剂复配组可以发现，相同投加量下微生物

的引入比单纯提高材料用量更具增效性，其中 14 天时 PHC-TH 和 PHC-BS 分别为 18.12%

和 19.06%，虽均高于 1%PHC，但提升幅度相对有限，而 PHC-EM 则达到 38.00%，至

49 天仍保持 35.88%，显著高于 PHC-TH 和 PHC-BS。表明从污染土壤中分离、纯化并经
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驯化获得的优势菌株，其长期处于重金属胁迫环境中，因而对 Cr 污染体系具有更强的环

境适应性、耐受性和定殖能力；当植物因素进一步引入后，这种差异被继续放大，仅植

物处理在 14 天时为 21.78%，植物+1%PHC 提高至 36.74%，而植物+1%PHC-EM 则达到

43.73%，至 21 天升至全组最高值 59.34%，49d 仍保持 53.05%的较高水平，显著高于仅

植物和植物+1%PHC 处理，表明根际作用能够进一步促进 PHC-EM 对 Cr 的稳定化过程。

由此可见，单一 Cr 污染土壤中有效态 Cr 的削减效果并非简单依赖材料投加量，而更加

依赖于多因素的协同作用—由 PHC 提供基础固定作用，再复配微生物强化界面反应，最

后植物参与进一步放大协同效应的递进规律。 

 

图5.3 不同添加量、菌类型和植物对土壤重金属的影响 

5.2.4 不同条件处理下对复合污染土壤的修复 

在复合重金属污染土壤中，PHC、PHC-EM 和植物+PHC-EM 处理均能够提高 Pb、

Ni 和 Cr 的固定效率，结果如图 5.4 所示。但若与单一 Cr 污染体系进行对比可以发现，

复合污染条件下整体修复效果明显减弱，且不同处理的优势格局也发生了变化。在复合

污染体系中，Cr 固定率仅为 13.14%、16.85%和 14.92%。其中，PHC 在两种体系中的差

异相对较小，而 PHC-EM 和植物+PHC-EM 的下降更为显著，尤其是植物+PHC-EM，由

单一污染时的 53.05%降至复合污染时的 14.92%。多金属共存明显削弱了炭－菌－植物

协同体系对 Cr 的削减能力。其主要原因在于，Pb、Ni 和 Cr 共存后会共同竞争 PHC 和

菌体表面的吸附、络合及交换位点，从而降低材料对单一 Cr 的固定效率；同时，多种金

属叠加还会增强对微生物和植物根系的毒性胁迫，削弱菌体活性、根系分泌及根际协同

过程。 

从复合污染组内部比较，不同金属的响应也存在差异。49 天时，在 PHC-EM 处理中，

Pb、Ni 和 Cr 的固定率分别为 25.08%、19.45%和 16.85%，表现为 Pb>Ni>Cr，该体系对

Pb 的固定效果最强，而对 Cr 相对较弱。复合污染不仅降低了 Cr 的总体固定效率，也改

变了不同金属在体系中的竞争关系和优先固定顺序。Pb 更容易与 PHC 及菌体表面的含
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氧官能团发生络合或沉淀固定，因此在复合污染中仍保持较高固定率；Ni 次之；而 Cr

由于常以阴离子形态存在，在多金属共存条件下更容易受到表面位点竞争和界面环境变

化的影响，其固定效率下降更为明显。与此同时，在单一 Cr 污染体系中，植物的引入能

够显著放大 PHC-EM 的修复效果，而在复合污染体系中，PHC-EM 反而优于植物

+PHC-EM。其主要原因可能由于在多金属联合胁迫下抑制了植物根系生长和根际碳输

入，进而削弱了植物对微生物定殖和界面反应的促进作用。总体来看，复合污染土壤的

修复难度明显高于单一 Cr 污染土壤，其本质在于多种金属间的位点竞争、联合毒性效应

以及对植物－微生物协同体系的抑制。尽管如此，PHC-EM 在复合污染条件下仍保持了

三种处理中最高且最稳定的固定效率。 

 

图5.4 复合重金属污染土壤中各重金属固定效率 

5.3 章节小结 

本章以铬污染土壤为研究对象，围绕水热碳基微生物菌剂在土壤体系中的修复作用

展开分析，重点考察了其对土壤理化性质、有效态 Cr 变化及修复过程的影响，并结合前

述结果对其作用机制进行了归纳。研究结果表明，PHC-EM 进入土壤后不仅能够改善土

壤界面环境，还能够增强 Cr 的固定与稳定化过程，其修复效果整体优于单独 PHC。具

体结论如下： 

（1）PHC-EM 处理能够显著改善铬污染土壤的理化性质，表现为土壤阳离子交换量

和有机质含量均高于未处理土壤及单独 PHC 处理，说明炭—菌复合体系在提高土壤表面

交换能力和碳源供给水平方面更具优势。该结果表明，PHC-EM 能够为重金属固定提供

更有利的界面条件和物质基础。 

（2）PHC-EM 对铬污染土壤中有效态 Cr 的削减效果明显优于单独 PHC，培养 49d

时有效态 Cr 固定率达到 35.88%，显著高于 1%PHC 的 17.94%。这说明功能菌的引入有

效放大了水热碳对 Cr 的固定作用，使复合体系在土壤中的修复能力得到进一步增强。 



山东建筑大学硕士学位论文 

 51 

（3）PHC-EM 的修复作用本质上来源于材料固定效应与生物强化效应的协同。一方

面，PHC 通过多孔结构、表面官能团和矿物组分增强 Cr 的吸附、络合与滞留；另一方

面，EM 通过菌体表面活性位点、胞外聚合物及微环境调节进一步促进 Cr 的稳定化转化，

最终实现由单一材料固定向炭—菌协同修复的强化。 
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第6章 水热碳基微生物菌剂对重金属迁移风险控制效果与机制 

6.1 概述 

第 5 章通过盆栽试验验证水热碳基微生物菌剂对重金属污染土壤的修复作用，

PHC-EM 在改善土壤理化性质、促进重金属削减及增强稳定化效果方面具有明显优势。

盆栽试验更多反映的是材料对污染土壤的整体调控效应，对于重金属在土壤中迁移释放

行为及其长期环境风险控制能力仍缺乏依据。对于重金属污染土壤而言，真正决定其环

境安全性的并不只是土壤中金属总量的变化，而是在降雨或下渗的情况下重金属是否会

迁移进入地下水或周边水体，能否在持续扰动的情况下保持稳定状态[121]。 

本章通过淋溶柱试验，模拟不同处理条件下污染土壤在持续水分输入过程中的重金

属释放与迁移行为，重点分析 PHC、PHC-EM 及复合污染条件下材料对体系酸碱环境、

离子迁移强度和重金属淋失过程的调控作用。主要针对淋溶液 pH 和电导率的动态变化

情况、淋溶液中重金属浓度及累积淋失量的变化规律、淋溶柱中 Cr 形态的时空变化特征。 

与第 5 章侧重土壤修复效果评价不同，本章更加侧重于土壤重金属迁移的风险控制。

当材料与菌剂进入土壤后，通过调节淋溶体系的 pH 和离子环境、降低活性态金属比例、

抑制金属持续释放并促进其向稳定形态转化，来实现对重金属迁移风险的有效削减。通

过本章研究，从对 PHC-EM 静态修复效果推进到动态迁移控制层面，为后续全面阐释水

热碳基微生物菌剂在重金属污染土壤中的环境作用机制提供更完整的证据支撑。 

6.2 结果与讨论 

6.2.1 淋溶液 pH 值 

在本次淋溶试验中，不同处理组的土壤溶液 pH 值随着时间的推移呈现出显著的变

化，结果如图 6.1 所示。CK 组在实验初期的 pH 值为 7.08，随后升高至 25d 的 7.49，此

后逐步回落，70d 时降至 6.88，说明在未添加修复材料的条件下，淋溶初期土壤中可溶

性盐分和交换性组分的释放使体系短暂趋于中性偏碱，而随着淋溶持续进行，土壤缓冲

组分逐渐流失，体系酸化趋势开始显现。与 CK 相比，PHC 组在前期 pH 变化更为明显，

15d 时升至 7.39，30 天进一步达到 7.47，但随后持续下降，至 70 天时仅为 6.66，不仅低

于同期 CK，也低于其自身初始水平，单独施加 PHC 虽可在淋溶前期通过表面官能团质

子交换、灰分矿物溶出及碱性组分释放提高溶液 pH，但这种调节作用随淋溶进行逐渐减

弱，后期对体系酸化的缓冲能力不足。PHC-EM 组整体表现出更高的 pH 稳定性，其数

值由 5 天的 6.97 快速升至 15d 的 7.49，之后虽有小幅波动，但始终维持在 7.07–7.38 之
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间，70d 时仍保持 7.11，明显高于 PHC 组的 6.66，也高于 CK 组的 6.88，微生物的负载

不仅增强了水热碳对酸碱环境的调节能力，还提高了体系在持续淋溶条件下的稳定性。

导致这种现象的原因可能与微生物代谢过程中对 H+的消耗、胞外聚合物对离子的缓冲作

用以及炭－菌复合界面促进土壤胶体表面交换反应有关，使 PHC-EM 在淋溶后期仍能维

持较为稳定的中性环境。复合重金属处理组 HM-PHC 的 pH 变化则呈现另一特点，其在

整个试验期内始终保持最高水平，20–30 天达到 7.51–7.57，70 天时仍有 7.26，显著高于

CK、PHC 和 PHC-EM 组。在 Pb、Ni、Cr 共存条件下，PHC 对多金属体系的酸碱缓冲

作用更强。一方面，多种金属离子与水热碳表面含氧官能团、矿物组分之间的络合、交

换和沉淀过程会消耗部分游离 H+，从而抬升淋溶液 pH；另一方面，复合污染条件下更

多阳离子参与界面反应，也可能促进土壤中碱性位点的激活和释放，因此 HM-PHC 组在

整个淋溶周期中表现出更高且更稳定的 pH 水平。 

总体来看，单独 PHC 对淋溶液 pH 的提升主要体现在前期，而后期稳定性不足；

PHC-EM 虽在绝对 pH 值上略低于 HM-PHC，但在单一 Cr 污染体系中表现出更好的长期

缓冲能力；复合污染条件下 HM-PHC 的 pH 始终最高，说明多金属共存改变了水热碳与

土壤界面的反应模式。由于淋溶液 pH 的升高通常有利于重金属由活性态向沉淀态或吸

附态转化，因此上述结果也从侧面说明，PHC 及其复合体系能够通过调节土壤溶液酸碱

环境抑制重金属迁移，而 PHC-EM 在维持长期界面稳定性方面更具优势。 

 

图6.1 水热碳基材料对土壤淋溶液 pH 变化影响 
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6.2.2 淋溶液 EC 值 

淋溶液电导率（EC）能够表征体系中可溶性离子总量及其迁移活性，其变化规律可

在一定程度上反映土壤中盐分、重金属及相关反应产物的释放与固定过程。由图 6.2 可

知，在各处理下 EC 均随淋溶时间延长而下降，但不同处理的初始水平、下降速率及后

期稳定状态存在明显差异。CK 组初始 EC 为 9.31mS/cm，在 10d 内迅速降至 3.77mS/cm，

之后继续缓慢下降，至 70 天时稳定在 0.618mS/cm，在未添加修复材料时，土壤中原有

可溶性盐分及交换性离子在淋溶初期大量释放，随后随持续淋洗而逐步耗竭。PHC 组初

始 EC 明显较低，仅为 5.08mS/cm，且下降速度更快，20 天时降至 1.83mS/cm，40 天后

基本维持在 0.45–0.76mS/cm范围内，70天时为 0.485mS/cm，低于同期CK的 0.618mS/cm。

单独施加 PHC 能够有效减少体系中可迁移性离子含量，通过水热碳表面官能团吸附、离

子交换以及矿物组分促进沉淀固定来发挥作用，从而降低淋溶液导电性。PHC-EM 组初

始 EC 为 5.94mS/cm，略高于 PHC，但在前 20 天内下降幅度最大，由 5.94mS/cm 快速降

至 1.27mS/cm，40 天后进一步降至 0.60mS/cm 以下，70 天时仅为 0.122mS/cm，为所有

处理中的最低值，分别较 CK、HM-PHC 和 PHC 低 80.3%、86.7%和 74.8%，表明 PHC-EM

对土壤中可溶性离子的控制效果最强，也说明炭－菌复合体系在抑制离子迁移、促进离

子固定方面具有更优的长期稳定性。相比之下，HM-PHC 组在整个试验期间始终保持最

高 EC 水平，初始值高达 12.44mS/cm，显著高于 CK、PHC 和 PHC-EM，10 天时仍有

5.34mS/cm，至 70 天时为 0.920mS/cm，虽然同样表现出持续下降趋势，但整体高于其余

各组。在 Pb–Ni–Cr 复合污染条件下，体系中可溶性离子种类和数量明显增加，多种金

属离子及其伴生阴离子共同提高了淋溶液离子强度，即使加入 PHC 后仍难以在短期内完

全抑制其释放。 

由此可见，EC 的变化不仅反映了淋溶过程中土壤可溶性组分的逐步流失，也揭示了

不同处理对离子迁移风险的控制差异。PHC 可在一定程度上降低淋溶液离子强度，

PHC-EM 则进一步增强了这一作用，而复合污染背景下 HM-PHC 处理始终较高的 EC 表

明多金属共存显著增加了体系中可迁移离子的释放压力。结合前述 pH 变化结果可以认

为，PHC-EM 在维持较稳定酸碱环境的同时，更有效地降低了淋溶液中的离子活度，因

此在控制重金属迁移风险方面表现出更好的综合优势。 
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图6.2 水热碳基材料对土壤淋溶液 EC 变化影响 

6.2.3 淋溶液中重金属浓度变化与累积淋失量 

淋溶液中重金属浓度及其累积淋失量能够直接反映出污染土壤中重金属的迁移释放

强度及处理材料对迁移风险的控制效果。由图 6.3 可知，各处理淋溶液中重金属浓度均

随淋溶时间延长呈明显下降趋势，累积淋失量则持续增加，重金属迁移释放主要集中在

淋溶初期，后期逐渐转入缓释阶段，但不同处理对这一过程的抑制能力存在显著差异。

在单一 Cr 污染体系中，CK 组首轮淋出液中 Cr 浓度最高，为 2.35mg/L，15 天已降至

0.75mg/L，之后基本维持在0.30–0.48mg/L范围内波动，70天时累积淋失量达到8.48mg/L，

在无任何处理措施的污染土壤中活性 Cr 在淋溶前期被快速释放。经 PHC 处理后，Cr 初

始淋出浓度下降至 1.6412mg/L，较 CK 下降 30.1%，70 天时累积淋失量为 6.30mg/L，较

CK 减少 25.8%，能够表明 PHC 有效降低 Cr 的迁移活性。PHC-EM 组的抑制作用更为突

出，其首轮淋出浓度仅为 1.2905mg/L，20 天后迅速降至 0.0997mg/L，并在后续阶段稳

定在 0.04–0.15mg/L 的低水平，70 天时累积淋失量仅为 3.591mg/L，与 CK 和 PHC 相比

分别下降 57.7%和 43.0%。在复合污染条件下 Cr 的迁移风险明显增强。HM-Cr 组首轮淋

出浓度升至 2.84mg/L，不仅高于 PHC 和 PHC-EM，也高于单一污染 CK 组；70 天时累

积淋失量达到 9.87mg/L，分别较单一污染下的 PHC、PHC-EM 和 CK 高出 56.7%、174.8%

和 16.3%，因此，在 Pb、Ni 与 Cr 共存时，多金属之间的竞争吸附和位点占据削弱了 PHC

对 Cr 的固定能力，使得 Cr 更易淋失。在 HM 组中不同金属的淋失行为也存在明显差别， 

Pb 和 Ni 的迁移强度整体高于 Cr。Pb 在 10 天达到最大淋出浓度 2.36mg/L，之后逐渐下
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降，在 70 天时累积淋失量达到 12.86mg/L；Ni 的淋出液在第 5 天达到 3.26mg/L，70 天

时累积淋失量进一步升至 15.99mg/L，显著高于 Pb 和 Cr，整体表现为 Ni>Pb>Cr。在复

合污染条件下，Ni 的迁移活性最强，Pb 次之，而 Cr 相对较易被土壤及材料界面固定。 

综上，PHC 能够在一定程度上降低单一 Cr 的淋失风险，而 PHC-EM 在控制 Cr 初始

释放和累积淋失方面表现出最优效果；复合污染则显著放大了金属迁移风险，尤其使 Cr

的控制效果明显弱化，同时导致 Pb 和 Ni 出现更高的累积淋失量，在多金属共存背景下，

仅依靠单一材料难以实现对迁移风险的充分抑制，而炭－菌协同体系虽然仍具有调控作

用，但仍需培养其对复合污染的抗性。 

 

图6.3 淋溶液中重金属浓度变化与累积淋失量 

注：CK 组(a),PHC 组(b),PHC-EM(c),HM 组 Cr 浓度(d),HM 组 Pb 浓度(e),HM 组 Ni 浓度(f) 
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6.2.4 淋溶土壤中 Cr 形态变化影响 

采用 BCR 连续提取法对淋溶结束后不同处理土壤中 Cr 的形态分布进行分析，各处

理均表现出由活性较高形态向相对稳定形态转化的总体趋势，但转化幅度和转化路径存

在明显差异。由图 6.4 可知，未淋溶土壤中 Cr 以 F1 和 F2 为主，其中 CK 的 F1、F2、

F3 和 F4 分别为 40.90%、25.13%、22.93%和 11.03%，初始污染土壤中仍有较高比例 Cr

处于活性较强、易迁移和易被生物利用的形态。 

从 CK 组变化看，F1-Cr 由初次淋溶时的 40.90%降至末次淋溶时的 16.02%，可能是

由于土壤在淋溶过程中将土壤中 F1-Cr 淋溶出土，导致 F1 占比减少。与此同时，F3 由

22.93%升高至第 65 天的 57.21%，F4 也由 11.03%提高至 17.30%左右。这说明即使在未

添加修复材料的条件下，持续淋溶过程也会促使部分活性 Cr 向较稳定形态转化，但其

F1 和 F2 比例在后期仍保持较高水平，表明体系中仍存在潜在释放风险。 

PHC 处理对 Cr 形态稳定化的促进作用较为明显。首次淋溶时 PHC 组 F1 相较 CK

的 40.90%下降了 7.33%，F3 升至 28.68%，说明 PHC 在淋溶初期便已促使部分 Cr 向较

稳定形态迁移。随着淋溶进行，这一趋势进一步增强，第 20 天 PHC 组 F1 降至 11.51%，

较同期 CK 明显降低；到末次淋溶，PHC 组 F1 仅为 4.95%，F2 为 11.55%，F3 高达 67.13%，

F4 为 16.37%。由此可以说明，PHC 能够持续减少 F1 向外淋失并促进 Cr 由 F1 和 F2 向

F3 和 F4 转化。从而显著降低其迁移性与生物有效性。 

与 PHC 相比，PHC-EM 处理在部分时期表现出更强的活性态削减效应。首次淋溶时

PHC-EM 组 F1 为 34.10%，与 PHC 接近，但在淋溶中期下降更快，第 20 至 45 天均低于

同期 PHC 组；末次淋溶时，PHC-EM 组 F1 降至 4.51%，为全部处理中的最低水平之一。

与此同时，PHC-EM 组 F3 比例显著提高，第 30 天达到 58.97%，明显高于 PHC 组的

50.51%；在第 65 天进一步达到 70.11%，为整个试验中的最高值，由此也可表明炭－菌

协同体系对 Cr 稳定化具有更强的促进作用。PHC-EM 组 F4 比例在后期也维持在较高水

平，高于同期CK和PHC处理，说明部分Cr已进一步由F3向更难释放的F4迁移，PHC-EM

不仅增强了 Cr 的短期固定，而且提高了其长期稳定化程度。 

将单一污染与复合污染条件进行比较可见，复合污染体系中 Cr 的稳定化程度整体低

于 PHC 和 PHC-EM 处理的单一 Cr 污染体系。HM 组在末次淋溶的 F1 和 F2 之和仍接近

28%，明显高于 PHC 组，而 F3 和 F4 之和则低于 PHC 与 PHC-EM。表明 Pb、Ni 的共存

削弱了 PHC 对 Cr 的界面固定作用，也使 Cr 更难向高稳定性形态完全转化，其根本原因

在于多金属离子对有限吸附位点和络合位点的竞争，以及复合污染条件下离子强度和界
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面化学环境的改变。复合污染背景下 Cr 的形态转化更复杂，其迁移风险控制难度明显高

于单一 Cr 污染体系。 

 

图6.4 不同处理后淋溶土壤中 Cr 形态的变化情况 

6.3 章节小结 

本章基于淋溶柱试验，系统分析了 PHC、PHC-EM 及复合污染条件下重金属在持续

淋溶过程中的迁移释放行为，并结合 Cr 形态转化结果，对水热碳基微生物菌剂的迁移风

险控制作用进行了评价。研究结果表明，PHC-EM 不仅能够调节淋溶体系的酸碱环境和

离子强度，还能够有效抑制 Cr 的释放与迁移，并促进其向稳定形态转化。综合本章结果，

可得到以下结论： 

（1）不同处理下淋溶液 pH 和 EC 均随淋溶时间发生明显变化，其中 PHC 和 PHC-EM

对体系具有较好的调节作用。相比单独 PHC，PHC-EM 在单一 Cr 污染体系中表现出更

强的长期缓冲能力和更明显的离子迁移抑制效果。 

（2）在单一 Cr 污染土壤中，PHC 可明显降低淋溶液中 Cr 浓度及累积淋失量，而

PHC-EM 的控制效果进一步增强；与单一污染相比，复合污染条件下 Cr、Pb 和 Ni 的淋

失风险整体更高，且表现为 Ni>Pb>Cr，多金属共存的复合污染下会削弱材料对单一金属

的固定效率，并加剧位点竞争和迁移释放过程。 

（3）BCR 连续提取结果表明，淋溶过程中 Cr 整体呈现由弱酸态、可还原态向可氧

化态和残渣态转化的趋势，其中 PHC 和 PHC-EM 处理对活性态 Cr 的削减效果均明显优

于 CK 和复合污染处理。表明水热碳基材料能够促进 Cr 由高迁移性形态向低迁移性形态

转化，负载了功能性微生物的 PHC-EM 在增强长期稳定化方面表现出更明显的优势。 
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第7章 淋溶土壤微生物功能性基因研究 

7.1 概述 

第 6 章从淋溶液 pH、EC、重金属浓度、累积淋失量及 Cr 形态转化方面分析了 PHC

和 PHC-EM 对重金属迁移风险的控制效果，并验证了炭－菌协同体系在抑制 Cr 释放、

促进其向稳定态转化方面具有明显优势。重金属在土壤中的迁移与稳定化并不单单局限

于材料吸附和化学转化，同时还会受到土壤微生物的持续影响，微生物所表现的与金属

耐受相关的功能性基因，能够直接参与到土壤中重金属的固定化过程中。因此，为完善

炭基菌剂对重金属的固定化机理，将从研究功能基因层面，进一步揭示不同处理后对土

壤微生物功能性表达的变化特征。 

本章在淋溶试验后的土壤样品进行宏基因组测序结果，重点分析不同处理下微生物

群落在门、属等分类水平上的组成差异；并结合 KEGG 和 BacMet 数据库注释微生物群

落金属耐受和转化相关的功能基因响应情况。研究重点并不在于单纯描述微生物群落组

成的变化，而在于明确不同处理下金属转运、氧化还原调节、细胞防御、胞外络合及有

机质代谢相关功能基因的表达，并进一步分析这些功能响应与重金属形态转化、淋失削

减及迁移风险控制之间的对应关系[130]。 

本章研究的意义在于，将炭基材料作用、土壤形态转化和淋溶行为联通微生态响应

层面，从而实现对 PHC-EM 修复机制的多维解释。水热碳基微生物菌剂对重金属迁移风

险的控制并非仅依赖材料本身的吸附与固定能力，而是与土壤微生物群落的重组及其潜

在生态功能变化密切相关。这将有助于深化对炭－菌协同修复机制的认识，同时为后续

水热碳基微生物菌剂在复杂污染土壤中的应用提供生态学依据。 

7.2 结果与讨论 

7.2.1 土壤微生物群落组成特征 

土壤微生物是维系生态系统平衡的关键要素。其群落对外界干扰的响应敏感性，使

其成为评估土壤生态质量与健康状态的重要指示指标。在土壤修复研究中，深入解析微

生物群落多样性及其抗性功能基因，从微观层面阐明水热碳基功能材料在还原修复污染

土壤过程中的内在作用机制。通过对各样本中的优势物种（此处取总体丰度前 30 位的物

种）在各分类水平的组成绘制柱状图，如图 7.1 所示。 

门水平上（图 7.1a），各组主要优势菌门包括 Proteobacteria（变形菌门）、Bacteroidetes

（拟杆菌门）、Acidobacteria（酸杆菌门）、Verrucomicrobia（疣微菌门）、Firmicutes
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（厚壁菌门）和 Chloroflexi（绿弯菌门）等，表明在 Cr 污染背景下，土壤中已形成较为

稳定的核心微生物群落框架。与 CK 相比，HM-PHC、PHC 和 PHC-EM 组中 Proteobacteria

（变形菌门）的相对丰度均呈升高趋势，而 Verrucomicrobia（疣微菌门）在 HM-PHC 和

PHC 组中有所下降，在 PHC-EM 组中则表现出一定恢复；Acidobacteria（酸杆菌门）在

PHC-EM 中的相对丰度相对较高。 

属水平上（图 7.1b），各处理组的主要优势菌属包括 Opitutus（Opitutus 属）、

Bradyrhizobium（慢生根瘤菌属）、Solimonas（土壤单胞菌属）、Thiobacillus（硫杆菌

属）、Paenibacillus（类芽孢杆菌属）、Cellulomonas（纤维单胞菌属）和 Bacteroides（拟

杆菌属）等。其中，Opitutus 在 CK 中丰度较高，在 HM-PHC 和 PHC 中下降，而在 HCM

中明显回升；Solimonas 在 HM-PHC 中升高最为明显，在 PHC-EM 中亦维持较高水平；

Paenibacillus 和 Bacillus 在 PHC-EM 中均表现出更高丰度，而 Thiobacillus 在 PHC 中较

高、在 PHC-EM 中相对下降。 

Solimonas 在 HM-PHC 中的显著富集，表明复合重金属污染施加了更强的环境筛选

压力，使部分胁迫适应型菌群占据优势。Paenibacillus 和 Bacillus 在 PHC-EM 中的增加，

这两类菌通常具有较强的逆境耐受能力，并可通过分泌胞外酶、胞外聚合物及代谢活性

物质参与有机质转化、微环境调节和污染缓冲，因此其富集意味着 PHC-EM 更有利于构

建具有潜在修复功能的微生物群落。 
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图7.1 不同处理下门和属水平微生物群落结构 

7.2.2 土壤微生物群落整体结构差异 

为从整体上揭示不同处理组微生物群落结构的变化特征，进一步对宏基因组数据进

行了 PCoA、PCA 和 NMDS 排序分析，结果如图 7.2 所示。不同处理组在二维排序空间

中均呈现出较为清晰的分离趋势。PCoA 分析显示，第一主坐标轴（PCoA1）和第二主

坐标轴（PCoA2）对群落差异的解释率分别为 55.10%和 28.02%，累计解释率达到 83.12%。

PCA 分析结果与 PCoA 基本一致。第一主成分（PCA1）和第二主成分（PCA2）对群落

差异的解释率分别为 47.39%和 30.64%，累计解释率为 78.03%。与此同时，非计量多维

标度（NMDS）分析在 Bray-Curtis、Jaccard、Gower 及 altGower 等多种距离算法下均呈

现与 PCoA 相似的分布模式，进一步验证了不同处理组间群落分异的稳定性。 

从解释度和分离模式两方面综合分析可以看出，PCoA 和 PCA 前两轴累计解释率分

别达到 83.12%和 78.03%。PCoA1 和 PCA1 主要反映了 CK 与其余处理组之间的整体偏

移，说明 PHC、PHC-EM 及复合重金属输入均可显著改变基础 Cr 胁迫下的群落结构；

而 PCoA2 和 PCA2 则更突出地反映了 PHC 与 PHC-EM 之间的分离，PHC 和 PHC-EM 对

微生物群落的重构并非简单强弱差异，而是对应两种不同的生态调控路径。HM-PHC 多
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位于 CK 与 PHC/PHC-EM 之间，复合重金属污染会影响 PHC 的修复作用，使土壤微生

物群落形成了一种介于重金属胁迫和材料调控之间的中间状态。 

 

图7.2 不同处理土壤微生物群落结构排序分析 

7.2.3 土壤微生物群落功能组成特征 

为揭示不同处理对土壤微生物功能潜力的影响，基于 KEGG 数据库对宏基因组数据

进行了功能注释，并选取二级功能分类（Level B）和三级功能通路分类（Level C）中丰

度排名前 50 的功能单元进行标准化热图分析，如图 7.3 和图 7.4 所示。 

从 Level B 功能分类来看，在单一 Cr 胁迫条件下，微生物群落主要通过维持基本生

长代谢和遗传稳定性来适应污染环境。HM-PHC 组则在膜转运、外源化合物降解与代谢、

抗性相关功能及细胞运动等方面表现更为突出。PHC 组主要表现为碳水化合物代谢、氨

基酸代谢和能量代谢等功能增强，表明 PHC 处理促进了群落对底物利用和能量转化能力
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的提升。相比之下，PHC-EM 组除保留较高的代谢功能外，还在信号转导、膜转运和原

核生物群落互作等方面表现出更强富集趋势。 

从 Level C 功能通路来看，CK 组主要功能重点在于维持蛋白质合成和遗传稳定。

HM-PHC 组则更偏向在复合污染条件下更强的防御和修复需求。PHC 组在糖酵解/糖异

生、丙酮酸代谢、三羧酸循环及淀粉和蔗糖代谢等中心碳代谢通路上更为突出，说明 PHC

主要促进了微生物代谢活性提升。PHC-EM 处理后的群落具备更高的环境感知、跨膜运

输、群体协同和主动适应能力。 

造成上述差异的根本原因在于不同处理对土壤微环境和微生物生态位的塑造作用不

同。CK 组仅受单一 Cr 胁迫，因此群落功能主要围绕基本生长和损伤修复展开；HM-PHC

组由于叠加了 Pb 和 Ni 胁迫，使环境选择压力显著增强，因而微生物更依赖运输、防御

和修复功能的功能模块；PHC 作为碳质材料改善了微生物附着和底物利用条件，从而促

进群落代谢功能增强；PHC-EM 组则在 PHC 的基础上进一步引入了功能微生物，形成了

材料载体作用与微生物调控作用的双重驱动，因此不仅提升了代谢活性，还同步增强了

环境感知、物质运输和群落协同能力。PHC-EM 处理并非单纯提高某一类代谢功能，而

是推动微生物群落由单一的污染耐受向代谢增强－环境响应－协同适应的一体化方向演

替。 

 

图7.3 不同处理土壤微生物群落 KEGG-LEVELB 功能分类特征 
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图7.4 不同处理土壤微生物群落 KEGG-LEVELC 功能分类特征 

7.2.4 金属抗性相关功能基因响应特征 

基于BACMET数据库对各组土壤微生物群落的金属抗性相关功能基因进行了分析，

结果如图7.5所示。CK组的抗性基因功能主要表现为维持基础金属耐受和细胞稳态调节，

在单一 Cr 胁迫背景下，土壤微生物群落已经形成了一定的基础抗性储备，其主要作用是

保障细胞在持续污染环境中的基本生存能力。HM-PHC 组则更突出地表现为跨膜转运、

毒性缓冲和环境防御相关功能增强，在 Pb、Ni 和 Cr 复合胁迫条件下，微生物群落需要

依赖更强的物质外排和毒性响应机制来降低多金属共同作用造成的细胞损伤。PHC 组的

抗性功能则更多体现为细胞稳态维持、抗氧化防御和损伤修复能力的提升。在经过 PHC

处理后，微生物群落在适应金属胁迫的同时，更倾向于通过增强细胞内部调节和修复功

能来维持活性。相比之下，PHC-EM 组表现出更加综合的抗性功能特征，即在保持较高

基础耐受能力的同时，进一步强化了跨膜运输、金属稳态调节和胁迫适应功能，表明

PHC-EM 更有利于构建一个兼具耐受性和功能活性的微生物群落体系。 

从功能层面看，不同处理组的差异并不只是抗性强弱的不同，而是体现在抗性功能

分配方向上的不同。CK 偏向基础耐受维持，HM-PHC 偏向复合污染防御，PHC 偏向细

胞修复与稳态维持，而 PHC-EM 则表现为耐受、防御与适应协同增强。PHC-EM 处理对

污染土壤微生物群落的作用并非局限于提高单一抗性水平，而是推动群落形成更加完整

和高效的重金属应答功能体系，从而为重金属迁移风险控制提供更稳定的生物学支撑。 
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图7.5 不同处理土壤微生物群落中金属抗性相关基因组成与分布 

7.3 章节小结 

本章基于宏基因组测序结果，从群落组成、群落整体分异、功能组成及金属抗性相

关功能基因响应四个层面，分析了不同处理后土壤微生物组学特征及其与重金属迁移风

险控制之间的关系。实验证明 PHC 和 PHC-EM 均能够重塑污染土壤微生物群落，但

PHC-EM 对群落结构和功能潜力的调控作用更为明显，而复合重金属处理则表现出更强

的胁迫筛选效应。 

（1）土壤中微生物群落在 Cr 胁迫条件下形成了相对稳定的核心群落框架，但不同

处理条件能够明显使得优势类种群开始重新分配。PHC-EM 所代表的炭－菌复合体系能

够在重金属胁迫下重塑更有利于稳定化过程的微生物群落组成，且明显区别于 PHC 的群
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落构成。由此表明真菌负载并非通过单独增强 PHC 的作用强度，而是形成新的生态调控

路径。 

（2）依照 KEGG 功能基因注释， CK 组主要维持基本生长代谢和遗传稳定性；在

复合重金属胁迫下，群落功能会转向群落防御和修复需求的功能性基因表达；PHC 主要

通过改善附着条件和底物利用能力提升群落代谢活性；PHC-EM 的施加使得群落由单纯

的代谢促进发展为对群落功能网络的系统性重构。 

（3）依照 BACMET 重金属抗性基因注释，CK 组主要维持基础金属耐受和细胞稳

态调节；在复合污染背景下，微生物则依赖于更强的外排与防御机制来缓解多金属联合

胁迫；外加 PHC 使得群落重金属抗性基因更偏向于细胞稳态维持、抗氧化防御和损伤修

复；PHC-EM 组在保持较高基础耐受能力的同时，强化跨膜运输、金属稳态调节和胁迫

适应功能，实现耐受、防御与适应的协同增强。 
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第8章 结论与展望 

8.1 结论 

本研究以修复重金属 Cr 污染土壤为研究目标，以制备绿色低碳、经济效益高、处理

效益好的高效炭基菌剂材料为核心。本研究以法桐落叶为原料制备水热碳，并结合从 Cr

污染土壤中分离筛选的优势真菌构建炭基微生物菌剂，围绕材料构建、菌剂稳定、土壤

修复、迁移控制和微生态响应等方面开展系统研究。结果表明，PHC 与功能微生物的协

同作用并非简单的相互叠加，水热碳为重金属固定提供了多位点反应界面，为微生物定

殖提供了相对安全的附着空间；功能菌通过生物吸附、胞外聚合物分泌和微环境调节加

强 Cr 固定与稳定态转化；二者进入土壤后，又通过改善土壤交换性能、有机质状态和群

落功能分配，最终构建炭－菌－土三者协同的修复体系。主要结论如下： 

（1）水热温度直接决定了法桐落叶生物质中木质纤维素组分的脱水、脱羧和缩合程

度，并同步影响孔隙形成、官能团含量和表面电性。温度偏低时，材料保留较多极性基

团，但孔隙发育不足、结构稳定性较弱；温度过高时，碳骨架芳香化程度增强，表面含

氧官能团减少，不利于金属络合与离子交换。220 ℃样品兼具较高比表面积、适宜孔容、

具有丰富的含氧官能团及稳定的负电表面，能够同时发挥孔隙富集、静电吸附和表面络

合等作用，为 Cr 固定和微生物负载提供了更适宜的材料基础。 

（2）从 Cr 污染土壤中筛选获得的优势真菌 Talaromyces sp. EM 具有较强的重金属

耐受性，PHC 的多孔结构和表面活性基团为菌体附着、菌丝延展和局部包埋提供了适宜

的场所。PHC 先通过吸附和络合作用降低周围自由 Cr 浓度，减轻重金属对菌体的直接

毒害作用，从而提升菌剂稳定性；负载后的真菌则进一步通过细胞壁官能团、胞外聚合

物分泌及局部微环境调节提供新的活性位点；同时，PHC-EM 能够在储存过程中保持更

高的活性，并且其固定过程也由相对单一的表面吸附发展为更复杂的多层吸附和异质界

面反应，进而提高 Cr 的固定效果。 

（3）在土壤体系中，Cr 的行为受土壤团聚体、SOM、CEC 及根际活动等多种因素

影响，单纯依赖材料吸附难以维持长期稳定效果。PHC-EM 进入土壤后，能够通过 PHC

表面的官能团和矿物位点固定 Cr，还可以通过提高土壤 CEC 和 SOM 增强土壤对重金属

的交换、络合和缓冲能力，从而削弱 Cr 的迁移性和生物有效性。植物根际分泌物和根际

微生物互作强化了炭－菌协同效应，使得在有植物协作的条件下 PHC-EM 表现出更高的

Cr 固定效率。 
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（4）探究 PHC-EM 对重金属迁移风险的应用研究表明，PHC-EM 能够显著降低体

系中可迁移离子的释放强度，并使 Cr 由弱结合、易释放形态逐步转化为更稳定的结合形

态。宏基因组分析表明，PHC-EM 推动土壤微生物群落功能由基础代谢维持向跨膜运输、

金属稳态调节、抗氧化防御和环境胁迫适应方向增强，从微生态层面使得 Cr 稳定化与迁

移风险削减。PHC-EM 的本质是一种由材料固定、菌体强化和群落功能重组共同驱动的

多界面稳定化修复体系。 

8.2 展望 

本研究从材料构建、菌剂协同及土壤微生态等方面系统揭示了炭基微生物菌剂在 Cr

污染土壤中的稳定化修复机制，为重金属的绿色可持续修复提供了相应的理论基础。然

而，本研究还存在一定的局限性，仍需进一步完善： 

（1）在现有室内研究基础上，进一步拓展至典型污染场地开展中试或原位应用，系

统评估不同土壤类型、环境条件及植物根际作用下 PHC-EM 的适用性与稳定性。同时延

长实验周期，重点关注环境扰动条件下的重金属再释放风险与长期稳定化效果。 

（2）本研究土柱淋溶试验采用去离子水作为淋溶液，主要目的是在相对可控条件下

排除外源离子干扰，突出水热碳及水热碳基微生物菌剂对 Cr 迁移释放行为的调控作用。

后续研究可设置中性降雨、弱酸性降雨和典型酸雨等不同淋溶情景，结合 SO₄²⁻/NO₃⁻比

例、降雨强度和干湿交替过程，进一步评价水热碳基微生物菌剂在真实气候扰动下的长

期稳定性和工程适用性。 

（3）现阶段对于土壤中的重金属无法被彻底去除，只能通过相应的修复手段减少其

迁移能力。因此，需要引入超富集植物，同时构建炭材料、功能微生物、土壤微环境和

超富集植物之间的耦合作用机制，有望利用炭－菌－土－植体系将重金属从土壤中去除。 
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