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摘要:研究了以铀矿山原位分离的土著嗜酸氧化亚铁硫杆菌(Acidithiobacillusferrooxidans,L24f)、嗜酸氧化硫

硫杆菌(Acidithiobacillusthiooxidans,L24s)浸出砂岩型铀矿中的铀。通过摇瓶浸出试验考察了不同接种配比对

铀浸出效果的影响,并结合理化参数监测、SEM-EDS、XRD表征技术揭示了二者的协同浸出机制,以确定协同浸

出的有效性以及最适配比。结果表明:L24f与L24s菌株具有显著的协同浸铀效应,二者接种体积比1∶1为最

优配比,在该条件下浸出砂岩型铀矿中的铀,最终浸出率达86.5%,较单一L24f纯菌体系提升7.5个百分点;混
合菌体系可通过代谢功能互补维持体系低pH环境,有效抑制黄钾铁矾钝化层形成,显著提升铀浸出率。
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  生物浸出技术是利用微生物的代谢活动促进

矿物溶解的技术,不仅适用于低品位、难处理铀矿

的开发[1-3],在铀-多金属矿的协同开发中也具有

独特优势[4]。不同菌种对矿物的氧化分解能力存

在差异,因此在矿物浸出中各具优势特性。将这

些具有不同优势特性的菌种混合之后用于浸矿,
能够提高金属浸出率[5-6]。

目前,国内外围绕微生物协同浸矿已开展的研

究表明,基于混合菌各菌种之间的功能互补作用,
混合菌的浸矿效果较单一纯菌体系有显著提

升[7-11]。嗜酸氧化亚铁硫杆菌(Acidithiobacillus
ferrooxidans,简称A.f)因能将Fe2+氧化成Fe3+,
而Fe3+ 作 为 强 氧 化 剂 可 有 效 溶 解 铀 矿 物(如
UO2),因此A.f菌被广泛应用于铀矿生物浸出过

程;但A.f菌在氧化矿石中的FeS2时会生成单质

硫,而单质硫和次生产物黄钾铁矾等会包裹在矿石

表面而形成钝化层,从而阻碍金属的进一步浸

出[12-13]。而嗜酸氧化硫硫杆菌(Acidithiobacillus

thiooxidans,简称A.t)能以还原态硫为能源,将该

还原态硫氧化产酸,从而维持体系酸性环境,促进

矿物及钝化层的溶解[14]。目前,混合菌体系在浸

出一些金属矿时已表现出显著的协同增效潜

力[14-15]。而一些混合菌在浸出多种铀矿中的协同

增效潜力也已得到验证,如在堆浸结垢铀矿的处理

中,混合菌体系可破坏矿物表面钝化层,使软结垢

矿石和硬结垢矿石的铀浸出率分别提升至85.37%
和83.21%[16];针对含3.1%黄铁矿的低品位铀矿,
两种菌种混合浸出的铀回收率达85.1%,较传统

酸浸提升27%,且黄铁矿溶解率高达98.0%[17];在
碳硅泥岩型铀矿浸出中,控制适宜的Fe/S比,A.f
与A.t混合菌体系对铀的浸出率可达90%以上,
显著优于单一菌种[18]。

现有研究大多聚焦于含原生硫化矿物、硫铁

含量较高的铀矿,而针对低硫低铁、无硫化矿物的

砂岩型铀矿,嗜酸硫杆菌的协同浸出效应规律及

内在作用机制尚未得到系统解析,适配该类矿石
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的高效混合菌体系仍较为匮乏。因此,以从铀矿

山原位环境分离纯化的两株土著菌A.ferrooxi-
dansL24f与A.thiooxidansL24s为对象,通过设

置空白对照组、纯菌组与不同接种比混合菌组的

平行摇瓶试验,系统考察了两菌株协同作用对低

硫低铁砂岩型铀矿浸出效果的影响;结合浸出体

系理化参数动态监测、矿渣SEM-EDS与XRD微

观表征,明确了两菌株的协同浸出效应,揭示了混

合菌体系通过Fe/S代谢互补调控体系pH稳态

与氧化还原平衡、抑制黄钾铁矾钝化层形成的内

在协同机制,明确了低硫低铁砂岩型铀矿中嗜酸

硫杆菌的协同浸出规律,以期为我国低品位砂岩

型铀矿生物浸出高效菌体系的构建与工程应用提

供理论依据和技术支撑。

1 材料与方法

1.1 材料

1)菌种及培养基。试验菌种为实验室从江西省

修水 某 铀 矿 场 酸 性 废 水 中 分 离 的 A.f 菌:

H1cYL24X-f(后简称为L24f)与A.t菌:H1cYL24X-s
(后简为L24s)。L24f在25g/LFeSO4·7H2O的

9K培养基中培养,L24s则在添加了2g/L单质硫的

Waksman培养基中培养。9K液体培养基成分为:
(NH4)2SO43g/L、KCl0.1g/L、K2HPO40.5g/L、

MgSO4·7H2O0.5g/L、Ca(NO3)20.01g/L,用稀硫

酸调 节pH 至2.0;Waksman 液 体 培 养 基 成 分:
(NH4)2SO40.2g/L、K2HPO43g/L、MgSO4·7H2O
0.5g/L、CaCl20.126g/L,用稀硫酸调节pH至4.0。

2)矿样。试验用砂岩型铀矿石样品取自新疆

某铀矿床。将矿石样品经堆锥四分法筛分粒径小

于1mm,将铀矿石置于通风干燥条件下,自然晾晒

至恒重后研磨至-200目,外送进行化学成分分析

(XRF)和物相分析(XRD),结果见表1和图1。可

以看出,矿石中的碳酸盐类矿物含量较低,含有

K2O、CaO、Na2O 等 耗 酸 氧 化 物,总 铀 品 位 占

0.0206%,且铁、硫含量较少,不利于生物浸出。

表1 砂岩型铀矿石样品的主要化学组成

Table1 Mainchemicalcomponentsofsandstone-type
uraniumoresample %

BaO CaO K2O MgO MnO Na2O U①

0.06 0.16 2.71 0.16 <0.01 0.13 206.5
SiO2 S TiO2 Fe P2O5 Al2O3 LOI②

85.47 0.32 0.14 0.46 0.01 6.76 3.03

  注:①代表单位为μg/g;②代表样品在1000℃下的烧失量。

图1 砂岩型铀矿石的XRD图谱

Fig.1 XRDpatternofsandstone-typeuraniumore

1.2 试验方法

含铀浸出液体积为200mL,试验总接种量为

20%(体积比),所有浸出试验均在500mL锥形

瓶中进行。浸出体系共分6个试验组。其中单一

菌组A1、A2分别接种20%的L24f、L24s菌液;
混合菌组 A3(V(L24f)∶V(L24s)=1∶1)、A4
(V(L24f)∶V(L24s)=2∶1)、A5(V(L24f)∶
V(L24s)=1∶2)总接种量均为20%,按比例调整

两株菌的接种体积;空白对照组 A0接种等量无

菌9K基础培养基,保证各组体系总体积一致。
每组设置3个平行样。试验所用菌液均为培养至

对数中期的新鲜菌液:L24f接种于9K液体培养

基中,在30℃、150r/min条件下振荡培养24h;

L24s接种于Waksman 液体培养基中,在30℃、

150r/min条件下振荡培养3d。经血球计数板

测 定,两 株 菌 液 的 活 菌 浓 度 均 统 一 调 至

1.0×107cells/mL;接种前,菌液在8000r/min
条件下离心5min,弃上清液,用pH=2.0的无菌

去离子水溶液洗涤菌体2次,去除残留培养基中

的Fe2+、单质硫及代谢产物,重悬后备用,避免初

始基质对浸出体系造成干扰。试验开始前,配制

9K基础培养基,用稀硫酸调节pH 至2.0,于
121℃下高压蒸汽灭菌20min;铀矿石样品分装

后单独灭菌,于121℃下高压蒸汽灭菌20min,
灭菌完成后于无菌环境下冷却至室温备用。冷却

后按1∶10(质量体积比)加入灭菌后的9K基础

培养基中,混合均匀后向体系中添加过滤灭菌的

FeSO4·7H2O母液,使体系中Fe2+ 最终质量浓

度为5g/L;添加灭菌的单质硫粉,使体系中单质

硫最终质量浓度为2.0g/L;再按上述组别接种

对应比例的无菌9K培养基/菌液,补足浸出液体

积至200mL。将所有锥形瓶用无菌透气封口膜

·233·
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封口后置于恒温振荡培养箱中,设置培养温度

30℃、转速110r/min,连续摇瓶浸出9d。浸出

过程中,每24h无菌取样5mL,用于监测溶液

pH、Eh,以及Fe2+、总Fe、铀浓度。浸出试验结

束后,收集各组矿渣,用去离子水反复冲洗至中

性,常温下干燥至恒重,用扫描电子显微镜-能谱

分析(SEM-EDS)观察矿渣表面微观形貌与元素

组成,用X射线衍射(XRD)分析矿渣物相组成。

1.3 分析方法

采用实验室奥豪斯pH 计(OhausST3100,
常州)测定pH 和 Eh,采用乙二胺四乙酸二钠

(EDTA)滴定法[19]测定浸出液中铁离子浓度,采
用ICP-OES(ThermoFisherXseries,美国)测定

铀浓度。

2 试验结果与讨论

2.1 单一/混合菌对铀矿浸出参数的影响

2.1.1 体系pH的变化特征

浸出体系pH 是影响铀赋存形态、铁离子溶

解沉淀行为及微生物生长代谢的关键因素[17-18]。
不同组别的体系pH随时间的变化曲线如图2所

示。可以看出:浸出前24h内,各组别pH 均呈

上升趋势,这主要是因为矿石中的 K2O、CaO等

碱性氧化物与体系中的硫酸发生中和反应,酸被

持续消耗[20],而此时菌株尚未进入对数生长期,
生物产酸量仍远远低于矿石耗酸量;浸出24h
后,无菌空白组 A0的pH 持续上升,直至升至

2.04后趋于稳定,无生物产酸过程,仅存在矿石碱

性氧化物的持续耗酸,而5个接菌组pH 均呈先

升后降趋势,各组别最终体系pH 大小排序为

A0>A1>A3>A4>A5>A2。体系pH的动态

变化本质上是L24f与L24s的Fe/S代谢平衡的

直接体现:L24f氧化Fe2+的过程为耗酸反应(式
(1)),会导致体系pH升高;而L24s通过氧化单

质硫产酸(式(2)),可抵消Fe2+氧化的耗酸效应,
是体系pH调控的核心。二者不同接种配比直接

决定了体系的 Fe/S代谢强度,进而影响体系

pH。有研究表明,微生物合成黄钾铁矾的最佳

pH范围在2.0~5.0之间[21],而pH<1.5时,黄
钾铁矾的生成会被抑制[22],而试验结果表明,单
一L24f纯菌组A1无持续氧化硫产酸过程,Fe2+

氧化的耗酸量大于Fe3+ 水解的产酸量,最终pH
升至2.00,恰好处于黄钾铁矾生成的pH 范围;

而添加L24s的组别,随L24s接种体积增大,体
系最终pH 逐渐降低,其中体积比1∶1混合组

A3最终pH稳定在1.78。现有研究证实A.f菌

的生 长 代 谢 最 适 宜 pH 范 围 在1.8~2.0之

间[20],1.78与该类菌株生长代谢最适宜pH范围

接近,且并未处于黄钾铁矾大量生成的pH 区间

(2.0~5.0),有效抑制了矿物表面致密钝化层的

形成,为维持浸出反应持续进行创造了有利条件。

4Fe2++O2+4H+ A.f
→4Fe3++2H2O (1)

2S+3O2+2H2O
A.t
→2SO2-4 +4H+ (2)

Fe3++3H2O →Fe(OH)3+3H+ (3)

K++3Fe3++2SO2-4 +6H2O →
KFe3(SO4)2(OH)6+6H+ (4)

图2 不同组别的体系pH随时间的变化曲线

Fig.2 VariationcurvesovertimeforsystempHofdifferent
experimentalgroups

2.1.2 氧化还原电位(Eh)的变化特征

浸出体系Eh主要由溶液中[Fe3+]/[Fe2+]
比值决定,是反映浸出体系氧化能力的核心指

标[23],不同组别的Eh随时间的变化曲线如图3
所示。可以看出:无菌空白组A0与L24s单一菌

组A2的Eh仅呈平缓上升趋势,试验终点Eh均

低于450mV,原因是这2个体系无氧化Fe2+ 的

功能菌,不能持续生成Fe3+,体系氧化能力极弱,
无法实现U(Ⅳ)的氧化溶出;而A3~A5组中因

含有可将Fe2+氧化为Fe3+的L24f功能菌,能实

现Fe3+的循环再生(L24f将Fe2+ 氧化为Fe3+,

Fe3+作为强氧化剂将矿石中难溶的 U(Ⅳ)氧化

为可溶的 U(Ⅵ),自身被还原为 Fe2+,再次被

L24f氧化),这是铀持续溶出的核心动力[24],因此

这3个体系的氧化能力较强,能实现 U(Ⅳ)的氧

化溶出。与A4、A5组相比,A3组通过两菌株的

协同作用,能将体系pH稳定在L24f的最适生长

·333·
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范围,使该菌株始终保持高Fe2+ 氧化活性,保障

了Fe2+循环的稳定,为U(Ⅳ)的氧化溶出提供了

充足的氧化剂。由图3还可看出,浸出后期,各组

别Eh趋于平稳或轻微下降,这与(式(3))中Fe3+

水解沉淀造成的氧化剂不可逆损耗、菌株进入生

长衰退期有关[25-26],这也进一步验证了Fe3+循环

效率对体系氧化能力的决定性作用。

图3 浸出体系Eh随时间的变化曲线

Fig.3 VariationcurvesovertimeforEhvaluesof
differentexperimentalgroups

2.1.3 铁离子质量浓度的变化特征

不同组别的Fe2+、总Fe质量浓度随时间的

变化曲线如图4所示。由图4(a)看出:空白组

A0与单一L24s菌组A2的Fe2+质量浓度仅出现

略微下降,这是因为体系缺少具备氧化Fe2+的功

能菌,仅有少量Fe2+ 的自然氧化,无法建立Fe3+

循环;而所有含L24f的组别 A1、A3~A5,其中

Fe2+质量浓度均呈现下降趋势,这是由于L24f通

过将Fe2+ 氧化为Fe3+ 所致。由图4(b)看出:所
有含L24f的组别,体系的总Fe质量浓度整体呈

下降趋势,这主要是因为体系中Fe3+与溶液中的

阳离子、硫酸根结合生成黄钾铁矾沉淀(式(4)),
导致溶液中可溶性Fe3+ 质量浓度降低、总Fe含

量损失[27-29],但不排除黏土矿物表面对铁元素的

吸附[30]、微生物胞外聚合物(EPS)与Fe3+ 的结

合[31],以及Fe3+ 形成无定形次生铁矿[32]等因素

的影响,进一步加剧了溶液中总Fe的损失;试验

终点含L24f各组别的总Fe损失量排序为A1>
A4>A3>A5,这与体系最终pH水平相对应,即

A1组pH 最高,总Fe损失最严重;而随着L24s
占比提升,体系pH降低,总Fe损失量逐渐减少。

Fe3+沉淀生成黄钾铁矾的过程是造成浸出效

率下降的主要原因:一方面,Fe3+的不可逆损耗直

接影响了铀氧化溶出的Fe3+ 循环,造成后期氧化

剂不足;另一方面,生成的黄钾铁矾会在矿物表面

形成致密的钝化层,不仅阻断细菌与矿物表面的直

接接触,还阻碍H+、Fe3+与UO2+2 传质过程,使浸

出反应无法持续向矿物内部推进[33-34],这也是A1
组浸出效果显著低于A3~A5组的核心原因。

图4 不同组别的Fe2+(a)和总Fe(b)质量浓度随时间的变化曲线

Fig.4 VariationcurvesovertimeformassconcentrationsofFe2+(a)andtotalFe(b)

2.1.4 铀离子质量浓度的变化特征

不同组别铀质量浓度随时间的变化曲线如图

5所示,试验终点各组别铀浸出率见表2。由表2
看出:空白组A0与L24s单一菌组A2的铀浸出

效果较差,试验终点铀浸出率仅为30.1%和50.8%。
因试验用矿石中铀品位较低,导致XRD分析未检

出铀矿物特征峰,结合砂岩型铀矿铀赋存形态的系

统研究成果,推测矿石中的铀主要以还原态U(Ⅳ)
形式赋存,核心赋存矿物为晶质铀矿(uraninite,

UO2)和铀石(coffinite,USiO4·nH2O)[2,35],二者

均为酸性难溶矿物,在无外源氧化剂条件下,仅
靠 H+的酸溶作用难以实现有效溶解,其浸出的

前提 是 U(Ⅳ)被 氧 化 为 易 溶 于 酸 性 溶 液 的

U(Ⅵ),而Fe3+是砂岩型铀矿浸出体系中U(Ⅳ)
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氧化最核心的电子受体与氧化剂[36]。A0组与

A2组均无氧化Fe2+的功能菌,因此无法持续生

成Fe3+,不能完成U(Ⅳ)到 U(Ⅵ)的氧化转化,
仅能溶出少量易溶的吸附态 U(Ⅵ),无法实现

铀 的 高 效 浸 出,这 与 已 有 研 究 结 论 完 全

一致[37-38]。
由表2还可看出:L24f单一菌组 A1的试验

终点铀浸出率为79.0%,除A5组外,其他2个混

合菌组A3、A4的试验终点铀浸出率均高于单一

菌组A1、A2,说明两种菌株对铀具有明显的协同

浸出效应;其中混合组A3的铀浸出效果最优,终
点铀浸出率达86.5%,较A1组提升7.5个百分

点;混合组A4的终点铀浸出率为83.2%,混合组

A5的仅为65.7%。3组铀浸出率的差异在本质

上是不同接种配比下Fe/S代谢平衡与体系稳定

性的直接体现;A4组L24f占比过高,Fe氧化代

谢强度远大于S氧化代谢强度,体系耗酸速率大

于产酸速率,最终pH 偏高,黄钾铁矾大量生成,

Fe3+循环受阻,矿物表面钝化严重,阻碍了铀的

持续溶解;A5组L24s占比过高,抑制了L24f的

活性,Fe2+氧化速率较低,Fe3+ 循环效率不足,铀
氧化浸出缺少充足的氧化剂,使浸出效率受限;而
混合组A3实现了Fe氧化代谢与S氧化代谢的平

衡,体系pH、Eh在浸出48h后即进入稳定区间,
无大幅波动,既保障了Fe3+循环,又有效抑制了黄

钾铁矾钝化层的生成,为铀矿物的持续浸出创造了

稳定的体系环境。此外,结果还表明,L24f是主要

浸铀细菌,而L24s的核心作用是产酸调节体系

pH,二者适宜的Fe/S代谢是协同浸铀的关键,过
量的单一菌株均会打破体系平衡,对浸出反应产生

抑制作用,这与现有研究[13,24,39]结论一致。

图5 不同组别的铀质量浓度随时间变化曲线

Fig.5 Variationcurvesovertimeforuraniummass
concentrationsofdifferentgroups

表2 浸出终点各组pH与铀浸出率

Table2 pHanduraniumleachingrateofdifferentgroups
atendofleaching

组别 终点pH 铀浸出率/%

A0 2.04 30.1

A1 2.00 79.0

A2 1.66 50.8

A3 1.78 86.5

A4 1.92 83.2

A5 1.72 65.7

2.2 浸出渣的表征

2.2.1 SEM 微观形貌

浸出前、后矿样的SEM 形貌与EDS能谱分

析结果如图6所示。原矿样(图6(a))表面光滑

平整,无明显孔隙与溶蚀裂缝,矿物颗粒边界清

晰,EDS 能 谱 显 示 Fe元 素 质 量 百 分 比 仅 为

0.19%,与原矿化学成分分析结果一致。空白组

A0(图6(b))矿石表面仍保持相对平整,仅局部出

现少量松散细颗粒,无显著溶蚀特征,证实单纯化

学作用对矿石的破坏作用极弱,与铀浸出率结果

完全吻合[40-41]。L24f单一菌组A1(图6(c))矿石

表面出现溶蚀坑,且表面附着大量含Fe、S元素的

絮状沉淀,EDS能谱显示Fe、S元素质量百分比分

别达4.45%、17.52%,证实矿物表面形成了大量黄

钾铁矾类次生沉淀,沉淀覆盖在矿物表面,阻碍了

细菌与铀矿的直接接触,这是A1组浸出效果受限

的主要原因[42]。L24s单一菌组A2(图6(d))矿石

表面仅颗粒边缘出现轻微刻蚀,无明显溶蚀特征,
证实H+仅能溶解易溶组分,而Fe3+的氧化作用才

是破坏矿物形貌、释放难溶金属的关键[43-44]。混合

菌组A3(图6(e))矿石表面分布大量溶蚀坑,而这

是细菌代谢活动与Fe3+氧化协同作用的结果[45],
细菌通过吸附于矿物表面分泌代谢产物,加速局部

矿物溶解并形成特征性溶蚀结构[46]。
结合EDS能谱数据与铀浸出结果可知:A1组

矿物表面附着大量高Fe、S含量的沉淀,形成了致

密的钝化层,完全覆盖了矿物表面,即便体系前期

具备一定的氧化能力,后期也会因反应受阻,导致

浸出反应减缓;A3组仅存在少量的含铁沉淀,无连

续钝化层形成,矿物表面大量溶蚀坑保障了细菌与

矿物的接触、H+与Fe3+的向内扩散和UO2+2 的向

外溶出,进而提高铀浸出率;而A4、A5组均存在不

同程度的沉淀覆盖,导致铀浸出率低于A3组。
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a—原矿;b—A0组;c—A1组;d—A2组;e—A3组;f—A4组;g—A5组

图6 浸出前、后矿样的SEM、EDS能谱

Fig.6 SEMandEDSspectraoforesamplesbeforeandafterleaching

2.2.2 XRD物相分析

不同组别浸出渣的XRD图谱如图7所示。
原矿的主要物相为石英、钾长石,空白组A0浸出

渣中仅新增少量石膏(CaSO4·2H2O)特征峰,
无其他新生物相,与SEM结果一致;L24f单一菌

组 A1 浸 出 渣 中 出 现 了 明 显 的 黄 钾 铁 矾

(KFe3(SO4)2(OH)6)特征峰,且峰强度较高,证
实该体系生成了大量黄钾铁矾沉淀;L24s单一菌

组A2浸出渣中未检测到黄钾铁矾特征峰;3个混

合菌组的浸出渣中均检测到黄钾铁矾特征峰,但
峰强度显著低于A1组,且随着L24s接种配比的

增加,黄钾铁矾特征峰强度逐渐减弱,与体系pH
变化规律、EDS元素分析结果完全吻合。值得注

意的是,试验用原矿石中 K2O 质量分 数 高 达

2.71%,其主要赋存于钾长石中,在酸性浸出条件

下,钾长石会溶解释放 K+,而 K+ 是黄钾铁矾

(KFe3(SO4)2(OH)6)必需组成成分,这可为黄钾

铁矾的生成提供充足的钾源,促进其生成量提升,
这也是本研究体系中黄钾铁矾易生成的原因。

由图7看出:接种配比为1∶1的混合菌组

A3的钾长石特征峰强度降低最为明显,表明该

组矿石的矿物溶蚀程度最深,这与铀浸出率结果

吻合。前人研究结果表明,黄钾铁矾在pH=
1.60~3.44时易生成,但pH<2.0时呈分散态分

布,不易聚集形成连续覆盖层;而pH>2.0时易

团聚形成致密沉淀层,从而在矿物表面形成钝化
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层[47]。本研究中,A1组体系最终pH升至2.00,
为黄钾铁矾的产生提供了有利条件,生成的致密

沉淀层完全阻断了浸出反应的传质通道[22];而

A3组体系最终pH 稳定在1.78,黄钾铁矾仅以

分散态存在,无法形成连续钝化层,同时低pH环

境进一步强化了Fe3+对铀矿物的氧化溶出作用,
最终实现了铀的高效浸出。

图7 不同组别浸出渣的XRD图谱

Fig.7 XRDpatternsofleachingresiduesofdifferentgroups

3 结论

以铀矿山原位分离的土著菌株L24f与L24s
为对象,研究了不同接种配比的混合菌体系对低

品位砂岩型铀矿的浸出效果,结合理化参数监测

与微观表征,揭示了两种菌株对铀的协同浸出机

制,主要结论如下:

1)土著菌株L24f与L24s在低品位砂岩型铀

矿浸出中具有明显的协同作用,混合菌体系的铀浸

出效果优于单一菌体系;二者接种体积比1∶1为

最优配比,该条件下砂岩型铀矿最终铀浸出率达

86.5%,较单一L24f菌体系提升7.5个百分点。

2)两种菌株的协同浸铀核心机制是Fe/S代

谢功能的互补:L24f通过氧化 Fe2+ 持 续 再 生

Fe3+,构建铀氧化浸出的循环体系,为 U(Ⅳ)氧
化提供持续氧化剂;L24s通过氧化单质硫产酸调

节体系pH,将其稳定在1.8左右,既保障了L24f
的代谢活性,又抑制了矿物表面钝化层的形成,保
障了浸出体系的传质效率与Fe3+循环的稳定。

3)针对硫、铁含量极低的砂岩型铀矿,L24f
与L24s的混合菌体系仍具有协同浸出作用。

该研究可为我国低品位砂岩型铀矿地浸采铀

的生物菌剂开发与工艺优化提供技术参考,具有

良好的工程推广应用前景。
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SynergisticEffectofAcidithiobacillusferrooxidansandAcidithiobacillusthiooxidansin
BioleachingofSandstone-typeUraniumOre

LIUChenyang1,2,LIUYajie1,2,3,WANGXuegang1,2,3,ZHOUZhongkui1,2,3,WANGJian1,2,3

(1.StateKeyLaboratoryofNuclearResourcesandEnvironment,EastChinaUniversityof
Technology,Nanchang 330013,China;

2.SchoolofWaterResourcesandEnvironmentEngineering,EastChinaUniversityofTechnology,

Nanchang 330013,China;

3.JiangxiProvincialKeyLaboratoryofGenesisandRemediationofGroundwaterPollution,

Nanchang 330013,China)

Abstract:In-situuraniumleachingwasinvestigatedusingnativeacidophilicferroussulfateoxidizing
bacillus (Acidithiobacillus ferrooxidans,L24f) and acidophilic sulfur oxidizing bacillus
(Acidithiobacillusthiooxidans,L24s)from sandstone-typeuranium ore.Incombination with
physicochemicalparametermonitoringandcharacterizationtechniquessuchasSEM-EDSandXRD,the
synergisticleachingmechanismwaselucidatedtodeterminetheeffectivenessofsynergisticleaching
andtheoptimalinoculationratio.TheresultsshowthatL24fandL24sstrainshaveasignificant
synergisticuraniumleachingeffect,andtheinoculationvolumeratioof1∶1istheoptimalratio.
Underthiscondition,thefinaluraniumleachingrateofsandstone-typeuraniumoreis86.5%,whichis
7.5percentagepointshigherthanthatofasingleL24fpurebacteriasystem.Themixedbacterial
consortiumsystemcan maintainthelowpH environmentofthesystemthroughcomplementary
metabolicfunctions,effectivelyinhibittheformationofjarositepassivationlayer,andsignificantly
improvetheleachingrateofuranium.
Keywords:uranium;sandstone-typeuraniumore;synergisticleaching;bioleaching;mixedbacteria;

Acidithiobacillusferrooxidans;Acidithiobacillusthiooxidans
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