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В огляді коротко охарактеризовані механізми токсичної дії важких металів на мі-
кроорганізми та стійкість різних мікроорганізмів до них. Описано процеси фермента-
тивного і неферментативного відновлення окиснених форм металів сульфатвіднов-
лювальними бактеріями та фактори, які впливають на цей процес. Описано деякі 
сульфатвідновлювальні бактерії, що використовують метали як кінцевий акцептор 
електронів. Наведено дані про перспективи використання цих мікроорганізмів для 
очищення довкілля від важких металів. Акцентовано увагу на пошуках і застосуван-
ні психрофільних штамів сульфатвідновлювальних бактерій у цих процесах.

Ключові слова:	 важкі метали, дисиміляційна сульфатредукція, сульфатвід-
новлювальні бактерії, відновлення металів, біоремедіація.

ВСТУП
Протягом останніх двох десятиліть інтенсивно досліджується група анаеробних 

мікроорганізмів – дисиміляційні металовідновлювальні бактерії [51, 53, 60]. Ці філо-
генетично різноманітні бактерії займають схожі екологічні ніші з сульфатвідновлю-
вальними бактеріями, а також беруть участь у деструкції органічної речовини в при-
роді. Окрім металів, ці бактерії для росту можуть використовувати також і сірковміс-
ні оксоаніони (крім сульфатів) як акцептори електронів. Сульфатвідновлювальні та 
металовідновлювальні бактерії широко розповсюджені в природі і впливають на гео­
хімічні цикли карбону, сульфуру та металів у водному і ґрунтовому середовищах.

Продукт життєдіяльності сульфатвідновлювальних бактерій – гідроген сульфід – 
може взаємодіяти з іонами важких металів, утворюючи нерозчинні сульфіди металів, 
або відновлювати розчинні токсичні метали з утворенням менш токсичних чи менш 
розчинних форм [90]. Крім того, деякі сульфатвідновлювальні бактерії можуть від-
новлювати нітрат, кисень [19], арсенат [66], диспропорціонувати тіосульфат або еле-
ментну сірку до сульфату і сульфіду [40], окиснювати тіосульфат і сірку до сульфату 
в присутності Mn(IV) як акцептора електронів [54]. Встановлено також, що деякі 
сульфатвідновлювальні бактерії можуть ферментативно відновлювати Fe(III), U(IV) 
i Cr(VI) [55, 58].
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1.	 Механізми токсичної дії важких металів на мікроорганізми
За участю бактерій відбувається осадження і міграція важких металів у водоймах 

та їх залучення в глобальні біогеохімічні цикли [7, 29]. Виділяють такі види взаємодії 
мікроорганізмів з металами [81]: мобілізацію, іммобілізацію, акумуляцію й утворення 
летких сполук. При мобілізації відбувається перетворення нерозчинних форм мета-
лів у розчинні, що призводить до підвищення їх біодоступності й потенційної токсич-
ності [96]. Утворення хелатних комплексів при виділенні бактеріями органічних кис-
лот, які зв’язують метали, сприяє збільшенню їх розчинності на чотири порядки [13]. 
При іммобілізації відбувається осадження сполук металів, наприклад, кадмію і свин-
цю при взаємодії з пероксидом водню, СО2, янтарною кислотою і H2S, що утворюєть-
ся при сульфатредукції. Акумуляція – це фізико-хімічний процес поглинання і відкла-
дання металу на поверхні або в середині бактерій у більш високих концентраціях. 
Для кількісного вираження акумуляції використовують коефіцієнт відношення кон-
центрації речовини в організмі до його концентрації в навколишньому середовищі [7]. 
Ефективність нагромадження важких металів мікроорганізмами залежить від виду і 
фізіологічного стану клітини, вмісту металу в середовищі та фізико-хімічної характе-
ристики середовища [92]. Для мікробних клітин характерне нагромадження металів 
до певного рівня, після якого подальше збільшення їхньої концентрації в середовищі 
не призводить до більшого поглинання. Час піку поглинання металів бактеріями може 
коливатися від кількох секунд до однієї години після контакту з токсикантом, проте 
найчастіше достатньо п’яти хвилин [13]. Мертві клітини краще акумулюють метали, 
ніж живі, за рахунок пошкодження клітинної стінки. Нагромадження токсикантів усе-
редині клітини залежить від функціонування транспортних систем, сполучення з кап-
сулою, структури клітинної стінки, білків клітинної мембрани і цитоплазми, а також від 
утворення нерозчинних продуктів, наприклад PbHPO4, Pd(OH)2, CdHPO4, Au° [27]. 
Pseudomonas cepaciae акумулює 77 і 53 мг/г сухої біомаси кадмію і плюмбуму, а пред-
ставники бактерій групи кишкової палички – до 90 мг/г кадмію [5]. Рекомбінантні клі-
тини Escherichia coli можуть адсорбувати до 32 ммоль/г кадмію за рахунок білка С 
[100]. Клітини Azotobacter sp. i Micrococcus luteus нагромаджують до 300 мг/г кадмію і 
490 мг/г плюмбуму [4]. За низьких концентрацій ртуті бактерії роду Vibrio акумулюють 
значно більше 203Hg, ніж предствники роду Pseudomonas [7].

Нагромадження важких металів у бактеріальні клітини може здійснюватися 
системами транспорту іонів (Ca2+, Na+, K+ та ін.), що необхідні для нормальної жит-
тєдіяльності клітини [13]. Цинк, нікель, кобальт, стронцій, купрум, плюмбум, кадмій 
та уран переважно транспортуються у клітину, але при цьому частина іонів 
зв’язується з її поверхнею. Активне надходження цих металів, як правило, здійс-
нюється системою транспорту Mg2+, значно рідше – Mn2+ i Ca2+ за рахунок стерео-
хімічної аналогії [93]. У результаті адаптації мікробних клітин до важких металів 
збільшується акумуляція останніх в 1,2–2,2 разу. Вважають, що бактерії, які насе-
ляють екологічні ніші з підвищеним вмістом токсиканта, поглинають його у більших 
концентраціях, ніж виділені із зон з низькою концентрацією металу [7].

Утворення летких сполук за рахунок життєдіяльності бактерій, зокрема моно-
метилртуті і диметилртуті [65, 66], диметилселену [69], триметиларсену [88], триме-
тилплюмбуму, монометилкадмію [72], відбувається за рахунок транспорту метиль-
ної групи за участю S-аденозилметіонінової системи [31], що сприяє детоксикації 
середовища [96] і є важливим природним джерелом важких металів, наприклад,  
в атмосфері полярних районів [72]. Pseudomonas putida PpY101/pSR134 за 24 год 
експозиції видаляє 92–98% ртуті із розчину, що містить 40 мг/л HgCl2 [80].
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Виділяють три групи значень концентрації важких металів, що діють на мікроб-
ні клітини [2]. Невисокі концентрації стимулюють розвиток бактерій у зв’язку з про-
явом ефекту Арндт–Шульца [4]. Порушення бар’єрної функції мембрани сприяє 
надходженню поживних речовин у клітину і посиленню метаболізму. Плюмбум  
у концентрації до 0,5 мМ може підвищувати інтенсивність росту ґрунтових бактерій 
[68]. Надлишок міді призводить до пригнічення метаболізму клітини [12]. Як токсич-
ні концентрації ртуті, кадмію і плюмбуму в літературі наводяться такі значення: для 
E.coli – 3 мкг/мл HgCl2, доданої до поживного середовища [4], а для Pseudomonas 
sp. і E.coli – 7,4 мкг/мл CdCl2 [4]; для Pseudomonas sp. – 0,1 мкг/мл Pb(NO3)2 [1]. 
Наведені величини є умовними, для лабораторних досліджень характерний відрив 
від природних умов, оскільки немає можливості для адсорбції і хелатування ме-
талів, а також у зв’язку з роботою з чистими культурами або клітинним екстрактом 
[7]. Додавання сублетальних концентрацій важких металів, наприклад, кадмію,  
у поживне середовище при довготривалому зберіганні бактерій сприяє підтриман-
ню певного рівня стійкості до цього токсиканта [39].

Ступінь впливу важких металів на бактерії визначається фізико-хімічними 
факторами середовища, наприклад, значенням рН, характеристикою солей токси-
канта, метаболізмом бактерій [69]. Недисоційовані солі токсичних металів, що вхо-
дять до складу органічних або неорганічних комплексів, менш токсичні, ніж вільні 
іони в тих самих молярних концентраціях. Негативному впливові сприяє також на-
явність конкуруючих катіонів або аніонів незалежно від їхньої токсичності [85].

Виділяють три механізми токсичної дії важких металів на біологічні системи [30]: 
1) блокування таких функціональних груп макромолекул, як ферменти і транспортні 
системи; 2) витіснення і/або заміщення необхідних іонів, наприклад, у металофер-
ментах; 3) модифікація активної конформації біомолекул.

Іони металів утворюють комплекси з гідроксильними, карбоксильними, фос-
фатними і аміногрупами, а також ковалентні зв’язки з сульфгідрильними групами, 
за рахунок чого вони з’єднуються з білками, нуклеотидами, коферментами, фос-
фоліпідами, порфіринами й іншими важливими метаболітами [23]. Токсичні метали 
порушують транспортні функції, викликають мутагенну дію за рахунок індукції ген-
них мутацій і аберацій хромосом [8], а також призводять до інгібування реплікації 
ДНК, синтезу РНК, білка, рибофлавіну, вітаміну В12, пригнічення дихання, порушен-
ня функції цитоплазми, процесів фотосинтезу і азотфіксації [26]. 

Найбільш токсичними для мікроорганізмів є іони Hg2+ i As2+. Вони змінюють 
поверхневий заряд і електрофізіологічні властивості цитоплазматичної мембрани та 
цитоплазми [15], інгібують фотосинтез і дихання, інактивують ферменти, блокують 
транспорт аніонів через клітинні мембрани. Арсен взаємодіє з сульфгідрильними гру-
пами білків [47, 52]. Іони аргентуму порушують функцію цитоплазматичної мембрани 
[83]. Іони купруму інгібують фотосинтез, руйнують поверхневі шари клітинної стінки, 
сприяючи, таким чином, виходу аніонів [84]. Вважають, що в основі механізму токсич-
ної дії іонів плюмбуму лежать зміни біохімічних параметрів плазматичної мембрани 
(активності АТФ-ази, значення ∆µ) і порушення їхньої бар’єрної функції з подальшим 
виходом аніонів [5]. До плюмбуму стійкі гриби і неспорові бактерії, чутливі – бактерії, 
що асимілюють органічні форми азоту [7]. Іони кадмію порушують процес поділу клі-
тин, їхню ультраструктуру, блокують синтез білків, інгібують азотфіксацію, фотосин-
тез, міцно зв’язуються з низькомолекулярними білками [67]. Іони хрому дуже токсичні 
для грамнегативних бактерій, які гинуть при концентрації цього металу вище 1 мг/л. 
Грампозитивні бактерії гинуть при більш високих концентраціях [23]. 
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У відповідь на вплив важких металів у бактерій в процесі еволюції виробилися 
механізми стійкості, більшість із яких кодується їхнім власним геномом [52, 77, 82].  
1) Блокування металу за рахунок запобігання його транспортові в клітину, наприклад 
Cu2+ [59] або Cd2+. Виділення H2S приводить до зв’язування Cd2+ на поверхні клітини 
у вигляді сульфіду у Klebsiella aerogenes [4]. 2) Активне видалення іонів металу, на­
приклад, Cd2+ з клітини за допомогою високоспецифічних систем, кодованих генами 
стійкості [67]. У Alcaligenes eutrophus резистентність до кобальту, цинку і кадмію за-
безпечується системою антипорту з протонами, який детермінується геном czc-
NICBARDS, розташованим у плазміді pMOL30 [35]. Видалення Cd2+ з клітин S. aureus 
відбувається також за рахунок антипорту з протонами [99]. Катіонтранслокаційна АТ-
Фаза, кодована геном ZntA, експортує з клітин E.coli іони Cd2+, Pb2+ i Zn2+ [21]. 3) Внут-
рішньоклітинна ізоляція за допомогою металзв’язуючих протеїнів. Синтез адаптацій-
них металопротеїнів, багатих на сульфгідрильні групи, індукується, наприклад, Cd2+. 
У складі білків клітин коків, виділених з морського середовища, виявлений низькомо-
лекулярний поліпептид, що зв’язує ртуть [86]. 4) Позаклітинна ізоляція, наприклад 
Pb2+ [32] i Cu2+ [25] за допомогою полісахаридів, та Ni2+, Cu2+ [6] i Co2+ - індуцибельних 
поверхневих білків у бактерій роду Pseudomonas. Капсула у штамів Klebsiella aero-
genes забезпечує високу резистентність до Cd2+ [4]. 5) Ферментативне перетворення 
металів у менш токсичні форми, наприклад CH3Hg i Hg2+ [62]. У Alcaligenes faecalis 
стійкість до арсену визначається генами arsA, arsB i ars C. Третій ген кодує фермент, 
який перетворює внутрішньоклітинний As(V) у As(III) [82]. 

Описано п’ять механізмів стійкості до ртуті. 1) Зменшення поглинання іонів Hg2+, 
наприклад, у Enterobacter aerogenes, пов’язане з експресією двох плазмід, що коду-
ють білки, які знижують клітинну проникність [71]. 2) Деметилізація органортутних 
сполук, наприклад у Clostridium cochlearium T2, відбувається за рахунок факторів, 
кодованих двома плазмідами, з подальшим утворенням нерозчинних сульфідних 
сполук ртуті при взаємодії з гідроген сульфідом [70]. 3) Ізоляція метилртуті у Desul-
fovibrio desulfuricans АРІ відбувається при постійному утворенні сірководню зі суль-
фату у процесі дисиміляційної сульфатредуції, який реагує з метилртуттю з утворен-
ням нерозчинного сульфіду метилртуті [17]. Процес метилювання детермінується 
плазмідами і хромосомами [92]. Для бактерій, що населяють грунти, води, травну 
систему, спостерігається ізоляція або випаровування ртуті. Наприклад, у Desulfovi-
brio desulfuricans LS цей процес є двостадійним за рахунок переносу метильних груп 
від метилтетрагідрофолату до метилкобаламіну, а потім – до Hg2+. 5) Ферментатив-
не відновлення Hg2+ до Hg° відбувається у клітинах грамнегативних і грампозитив-
них бактерій, виділених із різних джерел [42].

Таким чином, за наявності в середовищі важких металів спостерігається відпо-
відь бактерій на екосистемному, популяційно-біоценозному, клітинному та молеку-
лярному рівнях.

2.	 Використання сульфатвідновлювальними бактеріями металів
	 як кінцевих акцепторів електронів
Із забрудненого металами середовища виділені спороутворюючі сульфатвіднов-

лювальні бактерії Desulfotomaculum reducens sp. nov. MI-1, які, окрім різних сполук сір-
ки, можуть використовувати Cr(VI), Mn(IV), Fe(III) i U(VI) як акцептори електронів [91]. 
Клітини D. reducens рухомі, паличкоподібної форми, розмірами 0,8–1,0×5–10 мкм. 
Оптимальна температура для росту – 37°С, рН – 7,0–7,2, концентрація NaCl 0–2%. 
Бактерії штаму MI-1 як донори електронів використовують широкий спектр органічних 
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сполук, у тому числі жирні кислоти з коротким ланцюгом (С3-С5; пропіонат, бутират  
і валеріат); спирти (С1-С4; метанол, етанол, н-пропанол і н-бутанол); лактат, піруват  
і глюкозу. Ацетат, фумарат і Н2/СО2 (80:20) не утилізують [91]. Наведені субстрати є ха-
рактерними і для інших спороутворюючих сульфатвідновлювальних бактерій [9, 97, 
98]. Крім того, 28 мМ сульфат, 10 мМ тіосульфат, 10 мМ дитіоніт і елементна сірка 
(~1%) слугують акцепторами електронів.

Характерною ознакою штаму MI-1 є те, що він використовує метали як акцепто-
ри електронів для росту за відсутності сульфату. З бутиратом як джерелом карбо-
ну штам MI-1 може рости з Mn(IV), Fe(III), U(VI) або Cr(VI) за відсутності сульфату 
(рис. 1, 2). Інші донори електронів, такі як лактат або валеріат, також підтримують 
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Рис. 1.	 Кінетика росту і відновлення SO4
2- (A), Fe(III) (Б), Mn(IV) (В) i U(VI) (Г) D. reducens MI-1 у середо­

вищі з бутиратом. 
	 Позначення: -■- – концентрація клітин без акцептора електронів; -●- – концентрація клітин за 

наявності акцептора електронів; -▲- – концентрація HS-, Fe(II), Mn(IV) i U(VI) без клітин; -♦- – 
концентрація HS-, Fe(II), Mn(IV) i U(VI) з клітинами [91]

Fig. 1.	 Kinetics of growth and SO4
2- (A), Fe(III) (B), Mn(IV) (C) and U(VI) (D) reduction by D. reducens MI-1 

in the medium with butyrate.
	  -■- – concentration of cells without the electrons acceptor; -●- – concentration of cells with the elec-

trons acceptor; -▲- – HS-, Fe (II), Mn(IV) and U(VI) concentration without the cells; -♦- – HS-, Fe(II), 
Mn(IV) and U(VI) concentration with the cells [91]
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ріст з цими акцепторами електронів. У всіх випадках джерела карбону окиснюва-
лися неповністю, до ацетату; за відсутності акцептора електронів ріст бактерій був 
відсутній. Ріст штаму MI-1 спостерігався протягом 20 год з цими металами, як і зі 
сульфатом. Оскільки Fe(III), Mn (IV), U(VI) i Cr(VI) високотоксичні для мікроорганіз-
мів, для підтримання росту бактерій з Cr(VI) як акцептором електронів його вноси-
ли у середовище в малих кількостях (рис. 2). 

Після кожного додавання Cr(VI) до культури він повністю вичерпувався і нагро-
маджувалася біомаса, вказуючи на те, що ріст бактерій залежить від наявності у 
середовищі хрому. За відсутності у середовищі сульфатів Cr(VI) відновлювався до 
Cr(III), про що можна зробити висновок на основі появи сірого осаду Cr(OH)3, який 
утворюється на дні пробірки. Концентрація Cr(VI) більше 200 мкМ інгібувала ріст 
цих бактерій.

Механізм відновлення Cr(VI) i Mn(IV) за участю штаму D. reducens MI-1 невідо-
мий. Важливо зазначити, що Fe(II) у концентрації бизько 27 мкМ у середовищі діє як 
відновник завдяки рециклюванню феруму в культурі. Cr(VI) i Mn(IV) можуть відновлю-
ватися непрямо через утворення Fe(II) штамом МІ-1 [74, 75, 91]. У контрольних екс-
периментах без клітин початкова швидкість відновлення Fe(III), Mn(IV), U(VI) i Cr(VI) 
значно нижча, ніж за наявності клітин (рис. 1, 2). Ці результати вказують на те, що від-
новлення Cr(VI), U(VI), Mn(IV), як і відновлення Fe(ІІІ), здійснюється штамом МІ-1.

Яким чином штам D. reducens МІ-1 може відновлювати ці метали? Різниця 
спектрів карбон монооксиду цитоплазматичних фракцій показала різні піки погли-
нання в ділянці 400–595 нм. Максимуми поглинання при 520, 483 і 419 нм підтвер-
джують наявність цитохромів b i c [43]. Тому механізм дисиміляційного відновлен-
ня металів може включати цитохроми, схожі до тих, які виявлені при відновленні 

Рис. 2.	 Кінетика росту D. reducens MI-1 у середовищі з бутиратом і Cr(VI) як акцептором електронів. 
	 Позначення: -■- – концентрація клітин без Cr(VI); -●- – концентрація клітин за наявності Cr(VI); 

-▲- – концентрація Cr(VI) без клітин; -♦- – концентрація Cr(VI) з клітинами [91]
Fig. 2.	 Kinetics of D. reducens MI-1 growth in the medium with butyrate and Cr(VI) as the electrons acceptor. 
	 -■- – concentration of cells without Cr(VI); -●- – concentration of cells with Cr(VI); -▲- – concentration 

of Cr(VI) without the cells; -♦- – concentration of Cr(VI) with the cells [91]
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Cr(VI) i U(VI) іншими сульфатвідновлювальними бактеріями [55, 58]. Залишається 
незрозумілим, чи штам D. reducens МІ-1 конкуруватиме з іншими металовідновлю-
вальними організмами за акцептори електронів, чи утилізуватиме ці метали як ак-
цептори електронів, адаптуючись до виживання за несприятливих умов. 

Встановлено, що сульфатвідновлювальні бактерії можуть відновлювати метали 
ферментативно або через утворення гідроген сульфіду, і тому низькі концентрації та-
ких важких металів, як Cr(VI), Hg(II) i Zn(II), підсилюють ріст і сульфатвідновлювальну 
активність цих бактерій [20, 44]. Tebo i Obraztsova вперше показали, що сульфатвід-
новлювальні бактерії можуть рости, окиснюючи органічні речовини і відновлюючи 
Cr(VI) до Cr(III), Mn(IV) до Mn(II), Fe(III) до Fe(II) i U(VI) до U(IV), і вперше продемонст­
рували, що відновлення Сr(VI) підтримує анаеробний ріст багатьох організмів [91]. 

Дослідження механізмів, залучених до відновлення металів, є необхідним для 
розуміння того, як важкі метали відновлюються клітинами, чи існує ієрархічна пе-
ревага акцептора електронів і як клітини стають толерантними до таких токсичних 
металів, як Cr(VI).

3.	 Ферментативне і неферментативне відновлення U(VI) 
	 мікроорганізмами
Мікробне відновлення розчинного U(VI) до нерозчинного U(IV) відіграє важли-

ву роль у геохімічному циклі урану і може слугувати механізмом для біоремедіації 
уранвмісних вод [57]. Утворення U(IV) в результаті відновлення U(VI) в анаеробних 
морських осадах є важливим глобальним процесом [16, 48, 94]. Відновлення U(VI) 
приводить до утворення значних економічно важливих покладів урану [37, 41, 50, 
89]. Біореактори, що містять U(VI)-відновлювальні мікроорганізми, можуть мобілі-
зувати розчинений уран із води [34].

Лише два організми – Geobacter matallireducens і Shewanella (відомий перед 
тим як Alteromonas) putrefaciens – використовують U(VI) як кінцевий акцептор елек-
тронів [57]. Обидва види мікроорганізмів є аеробними Fe(III)-відновлювальними 
мікроорганізмами. 

Крім того, U(VI) може відновлюватись у середовищі, в якому відсутні Fe(III)-
відновлювальні мікроорганізми. Наприклад, утворення мінералів сульфіду та U(IV) 
у ґрунтових водах підтвердили, що в деяких випадках U(VI) відновлюється в се-
редовищі, у якому відновлення сульфату є переважаючим термінальним електрон-
акцептуючим процесом. Дослідження ролі Fe(III)-відновлювальних мікроорганізмів 
у глибоких шарах Атлантичного узбережжя показало, що вони відсутні у деяких 
сульфідогенних середовищах [48].

Неферментативне відновлення U(VI) сульфідом пояснює відновлення U(VI)  
у сульфідогенних середовищах [37, 41, 50, 61, 63, 76, 95]. Встановлено, що сульфід 
є слабким відновником U(VI) [57]. Альтернативним до цього є те, що мікроорганіз-
ми, які живуть у сульфідогенному середовищі, ферментативно відновлюють U(VI). 
U(VI) відновлюють сульфатвідновлювальні бактерії Desulfovibrio desulfuricans. Крім 
неферментативного відновлення U(VI) сульфідом, можливим є також і пряме фер-
ментативне відновлення U(VI) до U(IV). 

Можливість ферментативного відновлення U(VI) D. desulfuricans підтвердже-
на експериментально. Показано, що клітинні екстракти D. desulfuricans можуть від-
новлювати U(VI) [56]. Проте фізіологічна роль відновлення урану у клітинних екс-
трактах для метаболізму клітин вивчена недостатньо.
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4.	 Конкурентне відновлення U(VI) і сульфату 
Сульфат наявний у багатьох водних екосистемах, в яких відновлюється U(VI). 

Тому важливим є дослідження впливу сульфату на відновлення U(VI). Додавання 
цистеїну до води призводило до зростання рівня відновлення сульфату D. desulfuri-
cans, але при цьому не спостерігалося відновлення U(VI) (рис. 3, А, Б) [56]. Тому ви-
вчення відновлення U(VI) за наявності сульфату проводиться з використанням бі-
карбонатного буферу з додаванням цистеїну. Сульфат суттєво не впливає на віднов-
лення U(VI). Останній, у свою чергу, також не здійснював позитивного впливу на про-
цес відновлення сульфату; вони обидва відновлювались одночасно (рис. 3, В) [56].

Встановлено, що відновлення U(VI) під час відновлення сульфатів D. desulfu-
ricans є результатом нефермантативного відновлення U(VI) сульфідом, утвореним 
у результаті сульфатредукції [56, 63, 95]. 

Осадження урану з вод відбувається у результаті його відновлення до U(IV) мі-
кроорганізмами та є потенційним механізмом для трансформації урану в забрудне-
них водах і має переваги над іншими методами трансформації урану [34, 57]. Вико-
ристання D. desulfuricans для відновлення U(VI) може бути більш практичним порів-
няно з Fe(III)-відновлювальними мікроорганізмами. Наприклад, біореактор для 
трансформації урану з розчинів може містити бактерії D. desulfuricans, якщо також 
міститиме низькі концентрації сульфату. Тоді відновлення сульфатів буде забезпе-
чувати енергією для підтримання росту U(VI)-відновлювальних мікроорганізмів. 
U(IV) стабільний за наявності сульфату. Тому для трансформації урану необхідною 

Рис. 3.	 Відновлення сульфату (А) і U(VI) (Б) за наявності або відсутності цистеїну (цис); за наявності 
лише сульфату, лише U(VI) або сульфату і U(VI) як потенційних акцепторів електронів (В) [56]

Fig. 3.	 Reduction of sulfate (A) and U(VI) (Б) at the presence and absence of cysteine (cys); at the presence 
of sulfate only, U(VI) only or sulfate and U(VI) as the potential electron acceptors (В) [56]
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є лімітація росту Fe(III)-відновників в біореакторах, оскільки розчинні форми Fe(III) 
можуть окиснювати U(IV) до U(VI) і Fe(III) оксиди можуть адсорбувати U(VI), утво-
рюючи великі об’єми уранвмісних твердих відходів. Загалом для трансформації 
U(VI) із забруднених вод необхідно враховувати розповсюдження у них Fe(III)-
відновлювальних мікроорганізмів і D. desulfuricans.

Показано, що D. desulfuricans можуть відновлювати U(VI). Це підтверджує те, 
що при додаванні Fe(III)-відновників сульфатвідновлювальні бактерії можуть від-
повідати за відновне осадження урану в навколишньому середовищі [16]. 

Ферментативні механізми дисиміляційної металредукції анаеробними мікроор-
ганізмами досліджені недостатньо. У літературі є мало відомостей про виділення й 
очищення бактеріальних ферментів, субстратом для яких слугують метали. Вста-
новлено, що за детоксикацію навколишнього середовища від іонів ртуті відповідає 
меркурійредуктаза [78]; описана також Cr(VI)-редуктаза [87], фізіологічна роль якої 
ще не до кінця з’ясована, і Fe(III)-редуктаза, яка відновлює хелатовані Fe(III) форми 
при асиміляції заліза [33, 38, 64]. Однак наявність і функції усіх цих металредуктаз 
встановлені лише при аеробному метаболізмі. Невідомо, чи вони наявні та функціо-
нальні в анаеробних мікроорганізмів. Подальші дослідження дали підстави припус-
тити, що цитохром с3 є U(VI)-редуктазою у Desulfovibrio vulgaris [58].

5.	 Використання сульфатвідновлювальних бактерій для очищення 
	 середовища від металів
Анаеробні процеси використовуються для очищення стоків уже більше 100 років. 

Перевагами використання анаеробних процесів є мала потреба у поживних речови-
нах внаслідок нагромадження анаеробами невеликої біомаси; зниження витрат елек-
троенергії та, на відміну від аеробних систем, анаеробні не дуже вибагливі до обме-
ження акцептора електронів, тому завантаження систем може бути вищим, ніж для 
аеробних систем [79]. Основними недоліками застосування очисних систем на осно-
ві анаеробних мікроорганізмів є низька швидкість їх росту і невелика біомаса. 

Для ремедіації застосовують біореактори, в яких відбувається осадження іонів 
металів сульфатвідновлювальними бактеріями. При цьому можна використати 
два підходи:

1)	 біологічна і хімічна системи процесу працюють незалежно, щоб захистити 
сульфатвідновлювальні бактерії від високої кислотності і підвищених кон-
центрацій важких металів;

2)	 спочатку використовують сульфатвідновлювальні бактерії для відновлен-
ня сульфату в сульфід (1 стадія), що підвищує вилуговування і сприяє 
осадженню важких металів у стоках. Потім (2 стадія) залишок сульфіду 
окиснюється в спеціальному реакторі з утворенням елементної сірки, яка 
може бути використана в хімічній промисловості, наприклад, для виготов-
лення сульфатної кислоти.

У процесі дисиміляційної сульфатредукції сульфат-іон діє як окиснюючий агент 
для дисиміляції органічної речовини, подібно до кисню при аеробному диханні. 
Найбільша кількість відновленого сульфуру асимілюється мікроорганізмами, але,  
в основному, він звільняється в навколишнє середовище у вигляді сульфід-іону, 
звичайно гідролізованого до гідроген сульфіду, який є найбільш відновленою сполу-
кою сірки [10, 73]. Загалом процес сульфатредукції можна представити так: 

 + 8[H]+ → H2S + 2H2O + 2OHֿ
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Сульфатвідновлювальні бактерії можуть використовувати Cr(VI), U(VI), Tc(VI), 
Pd(II) та інші метали як акцептори електронів, переводячи їх при цьому у менш ток-
сичні малорозчинні форми [53, 98]. Утворений у процесі сульфатного дихання гід-
роген сульфід осаджує багато металів (наприклад, Cu(II), Cd(II), Ni(II), Pl(II), Zn(II))  
у нерозчинні сульфіди або є сильним відновлювальним агентом, який сприяє ре-
дукції металів до відновлених форм [91].

Утворення сульфідів металів – основний механізм, за допомогою якого суль-
фатвідновлювальні бактерії видаляють важкі метали з розчину. Крім цього, показа-
на можливість сульфатвідновлювальних бактерій до екстрацелюлярного зв’язуван­
ня іонів міді та їхньої акумуляції біоплівками [96].

Недоліком біореакторних установок в умовах in situ ремедіаційних систем є ток-
сичність іонів металів для сульфатвідновлювальних бактерій. Тому для ефективного 
керування бактерійними процесами в ex situ інженерних споруд потрібне виділення 
чистих культур мікроорганізмів, які стійкі до високих концентрацій іонів металів [18, 19].

Альтернативним до активної ремедіації підходом є пасивне очищення забруд-
нених вод із використанням субстратів перезволожених біогеоценозів, які в сучас-
ній літературі називаються  ветландами (рис. 4). Тобто, ветланди – це біогеоцено-
зи, які формуються на межі води і суші, в природі вони виконують функцію водних 
фільтрів. Природні ветланди займають низовини рельєфу, місця виходу на поверх-
ню ґрунтових вод.

Зазвичай ветланди характеризуються низьким вмістом кисню, змінним значен-
ням рН, негативним значенням окисно-відновного потенціалу, що сприяє розвитко-
ві сульфатвідновлювальних бактерій. У ролі очисних споруд для видалення біоген-
них елементів і металів часто використовуються штучні ветланди. Розрізняють три 
типи штучних ветландів:

1)	 стічні води очищуються в анаеробних умовах при проходженні через гравій;
2)	 горизонтальний потік стічних вод надходить у ветланди, де міститься орга-

нічний субстрат для стимулювання росту ендогенної мікрофлори;
3)	 вертикальний потік стічних вод надходить у ветланди, збагачені органіч-

ним субстратом. При вертикальній подачі стоків забезпечується послідов-
на участь аеробних і анаеробних мікроорганізмів у процесі очищення.

Активність сульфатвідновлювальних бактерій в осадах водних екосистем важ-
лива не лише для міграції в них металів. Сульфатредукція має також місце при 

Рис. 4.	 Приклади ветландів, які використовують для пасивної біоремедіації вод [27]
Fig.4.	 Examples of wetlandes, used for the passive bioremediation of water [27]
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анаеробному розкладі органічних речовин за наявності сульфату, і видалення ме-
талів сульфатвідновлювальними бактеріями є ефективним при знешкодженні сто-
ків, які містять органічну речовину разом із сульфатами [24]. Показано, що у проце-
сі мікробної сульфатредукції в шахтних водах знижується концентрація сульфатів, 
у них підвищується рН і, таким чином, створюються сприятливі умови для оса-
дження металів у формі сульфіду [28].

Розроблений інтегрований процес із застосуванням автотрофного вилугову-
вання металів сіркоокиснювальними бактеріями з подальшим осадженням металів 
у формі сульфідів для видалення металів-полютантів із ґрунту [96].

Вибір типу ветландів залежить від складу води, яка підлягає очищенню. В наш 
час у світі функціонує більше 1000 штучних і природних ветландів. Такий підхід до 
біоремедіації найбільш популярний у США, де тільки в Аппалачах зроблено сотні 
ветландів для знешкодження стоків із місць видобутку кам’яного вугілля. Штучні 
ветланди функціонують у Колорадо для очищення кислих шахтних вод від важких 
металів, а також у Нью Мехіко та Міссурі на підприємствах із видобутку уранових 
руд і свинцю [22]. Більше ста подібних споруд до 2000 року діяли в Данії, 71 –  
у Швеції та Норвегії, 67 – у Канаді, 28 – у Чехії і 30 – у СНД [11].

Існує перспектива використання сульфатвідновлювальних бактерій, стійких до 
низьких температур, в умовах бореального клімату. Здатність мікроорганізмів до 
росту, використана для очищення навколишнього середовища, знижується в пері-
од з осені до весни через низьку температуру. Використання для ремедіації психро-
толерантних мікроорганізмів може нівелювати дану перешкоду, оскільки вони здат-
ні не просто виживати при низьких температурах, але й активно рости. Більше того, 
використання психрофільних і психротолерантних бактерій для ремедіації є цінним 
ще тому, що ферменти, які продукуються цими мікроорганізмами, мають вищу ката-
літичну активність порівняно з ферментами мезофільних бактерій. 

З морських осадів виділені психрофільні штами сульфатвідновлювальних 
бактерій [14, 49]. Запропоновано використати сульфатвідновлювальні бактерії, які 
живуть у холодних морських водах, для підвищення рівня рН в біоремедіаційних 
системах, оскільки це сприяє осадженню важких металів. З цією метою рекоменду-
ється використовувати нагромаджувальні культури СВБ, виділені з осадів ветлан-
дів. З осаду ветландів виділена нагромаджувальна культура психрофільних суль-
фатвідновлювальних бактерій [3]. 

ВИСНОВКИ
С. Вайт та ін. [96] запропонували схему інтегрованого процесу біоремедіації 

забруднених металами ґрунтів (рис. 5). 
Загальна схема очищення вод від сульфатів і важких металів, яка ґрунтується 

на застосуванні мікробіологічних процесів, може бути представлена так:
1. Бактеріальна сульфатредукція (рис. 6). При очищенні водойм від сульфа-

тів найчастіше використовують змішані культури (консорціуми) сульфатвідновлю-
вальних бактерій. Можна також використовувати чисті культури СВБ, які мають біо-
технологічно важливі властивості: стійкість до високих концентрацій металів, псих-
ротолерантність, стійкість до підвищеної кислотності та ін. 

При проведенні очищення природних водойм, багатих органічними речовинами, 
не потрібне додаткове внесення одонорів карбону та енергії для сульфатвідновлю-
вальних бактерій. У випадку спорудження штучних очисних споруд, наприклад,  



152 Т. Б. Перетятко, А. А. Галушка, С. П. Гудзь

ISSN 1996-4536 • Біологічні Студії / Studia Biologica • 2009 • Том 3/№3 • С. 141–158

біореакторів, треба вносити органічний субстрат у певній концентрації залежно від 
виду бактерій [98]. Оптимальними для подібних цілей є етанол і цукри. Найчастіше 
на цукрах, а саме на фруктозі, глюкозі та cахарозі, ростуть представники роду De-
sulfovibrio. Вони характеризуються відносною стійкістю до купруму [45, 46].

2. Осадження важких металів у нерозчинні сульфіди (рис. 6). За наявності ме-
талів у розчині та гідроген сульфіду, який утворюється у процесі дисиміляційної 
сульфатредукції, утворюються нерозчинні сульфіди. 

H2S + Me → MeS
(Me=Cu, Fe, Cd, Zn, Co)

У ході цього процесу з розчину видаляються розчинні метали, а також більша 
частина гідроген сульфіду, який має неприємний запах і токсичну дію. Сульфіди 
металів не мають токсичних властивостей і можуть бути легко видалені з розчину. 
Існує досвід промислового використання подібних осадів для „переотримання” ме-

Рис. 5.	 Схема інтегрованого процесу біоремедіації забруднених металами ґрунтів [96]
Fig. 5.	 Diagram of the integrated process of the soils bioremediation spoiled by the metals [96]
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Рис. 6.	 Схема очищення води від сульфатів та 
важких металів. Пояснення в тексті [14]

Fig. 6.	 The scheme of water cleanup from sulfates 
and heavy metals. Explanations in the text 
[14]
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талів [36]. Процес видалення великої кількості сульфатів і важких металів із розчи-
ну в ході сульфатредукції займає 2–3 тижні. 

3. Мікробіологічне окиснення надлишку гідроген сульфіду з утворенням еле-
ментної сірки (рис. 6). У ході зв’язування металів у сульфіди відбувається вида-
лення великої кількості гідроген сульфіду з розчину. Кінцевий, або, у разі відсут-
ності металів у воді, що очищується, весь утворений гідроген сульфід, може бути 
ефективно видалений у ході бактерійного окиснення з використанням сіркоокис-
лювальних або фотолітотрофних бактерій. Застосування останніх ефективніше, 
оскільки в цьому випадку гідроген сульфід слугує донором електронів, а джерелом 
енергії є сонячне світло.

Продуктом окиснення сірководню є елементна сірка, яка може бути викорис-
тана в хімічній промисловості.

Таким чином, сульфатвідновлювальні бактерії є перспективними для викорис-
тання в технологічних процесах очищення навколишнього середовища від суль-
фатів і важких металів на основі природних та у створенні штучних ветландів.
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USAGE OF METALLS AS THE TERMINAL ELECTRON ACCEPTORS 
BY THE SULFATE-REDUCING BACTERIA

T. B. Peretyatko, A. A. Halushka, S. P. Gudz 
Ivan Franko National University of Lviv, 4, Hrushevskyi St., Lviv 79005, Ukraine

The review briefly describes the toxic effects of heavy metals towards microorga­
nisms and the resistance mechanisms to heavy metals. The processes of fermentative 
and non-fermentative reduction of oxidized metals forms by the sulfate-reducing bacteria  
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and factors that have influence these processes are described. Some sulfate-reducing 
bacteria using metals as terminal electrons acceptors are described. Data about the 
usage of these microorganisms in the bioremediation are presented. The attention is 
paid to the usage of psychrophylic sulfate-reducing bacteria in these processes.

Key words:	 heavy metals, dissimilatory sulfate reduction, sulfate-reducing bacte-
ria, metals reduction, bioremediation.

ИСПОЛЬЗОВАНИЕ МЕТАЛЛОВ КАК КОНЕЧНЫХ АКЦЕПТОРОВ ЕЛЕКТРОНОВ 
СУЛЬФАТРЕДУЦИРУЮЩИМИ БАКТЕРИЯМИ

Т. Б. Перетятко, А. А. Галушка, С. П. Гудзь
Львовский национальный университет имени Ивана Франко

ул. Грушевского, 4, Львов 79005, Украина

В обзоре кратко охарактеризовано токсическое действие тяжелых металлов 
на микроорганизмы и устойчивость различных микроорганизмов к ним. Описаны 
механизмы ферментативного и неферментативного восстановления окисленных 
форм металлов сульфатредуцирующими бактериями и факторы, влияющие на 
эти процессы. Описаны сульфатредуцирующие бактерии, использующие металлы 
в качестве конечных акцепторов електронов и возможные пути их использования 
для очистки окружающей среды от тяжелых металлов. Акцентируется внимание 
на поиске и использовании психрофильных сульфатредуцирующих бактерий.

Ключевые слова:	 тяжелые металлы, диссимиляционная сульфатредукция, 
сульфатредуцирующие бактерии, восстановление метал-
лов, биоремедиация.
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