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Wprowadzenie 
  

Średnia zawartość kadmu w minerałach rozproszonych w skałach mieści się w 
granicach 0,03-0,22 mg : kg", a w większym stężeniu występuje w zasadowych 
skałach magmowych oraz łupkach [20]. Ten metal ciężki może być wprowadzony do 
gleby z nawozami fosforowymi stosowanymi w praktyce rolniczej, z opadami tlenku 
kadmu ulatniającego się w procesach hutniczej przeróbki rud metali nieżelaznych 
(np. cynku) i z osadami ściekowymi zawierającymi go często w wysokich stężeniach 

[18, 20, 48]. Skażone tym metalem gleby mogą zawierać od 1 do 1638 mg Cd: kg” 

[19]. Chociaż kadm nie jest potrzebny do rozwoju roślin, to jest pobierany przez sys- 
tem korzeniowy i może być włączony do łańcucha pokarmowego, gdy rośliny są wy- 
korzystywane w żywieniu ludzi i zwierząt. U ssaków efektem toksyczności Cd mogą 

być aberracje chromosomalne, niszczenie jąder komórkowych, zaburzenia metaboli- 

zmu wapnia i fosforu, stopniowe blokowanie funkcji nerek i wątroby oraz zmiany no- 
wotworowe [36]. Ogólna zawartość kadmu w glebach nie jest równoznaczna z ilością 
tego metalu, która aktualnie może być włączona do łańcucha pokarmowego. Przybli- 
żonych informacji na ten temat dostarcza określenie ilości kadmu w formis rozpusz- 

czalnej oraz wymiennej, które decydują o szybkości jego migracji w profilu glebo- 

wym oraz pobieraniu przez rośliny. 

  

l Praca finansowana przez KBN, projekt nr 6 P04C 045 21.
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Formy kadmu w glebie 
  

W glebach wyróżnia się następujące formy kadmu: rozpuszczalna [4, 50], wy- 
mienna [4, 13, 50], węglanowa [13], połączona z tlenkami Mn iFe [13, 50], skom- 
pleksowana z substancją organiczną [4, 50], wytrącona w postaci siarczków [12, 53], 
w siatce krystalicznej minerałów — określana też jako frakcja resztkowa [4, 13, 48, 
50]. Formy te są w różnym stopniu podatne na przemieszczanie w środowisku i w 
różnym stopniu dostępne dla roślin. 

Istnieje równowaga pomiędzy stężeniem metali zasocjowanych z fazą stałą gleby 
1 rozpuszczonymi w roztworze glebowym. Przejście metali z fazy stałej do roztworu 
glebowego jest kontrolowane przez procesy sorpcji i desorpcji. Sorpcja metali w gle- 
bie może być albo niespecyficzna (elektrostatyczna, jonowymienna) lub specyficzna 
(chemisorpcja). W reakcjach sorpcji elektrostatycznej następuje wymiana miedzy 
kationami a jonami uprzednio zajmującymi miejsca aktywne na powierzchni sorben- 
tu. Wymiana ta zachodzi w ilościach równoważnych i zależy od gęstości ładunku na 
powierzchni sorbującej [2, 34]. Drugi typ sorpcji — chemisorpcja — zachodzi na po- 
wierzchni hydroksytlenków, przy krawędziach glikokrzemianowych minerałów ila- 
stych, na powierzchni glebowej substancji organicznej, a desorpcja zachodzi z dużą 
trudnością z powodu tworzenia wiązań kowalencyjnych między metalem i po- 
wierzchnią sorbentu [2, 34]. W większości nieskażonych gleb około 99% zawartego 
w nich kadmu jest związane z fazą stałą, a tylko około 1% znajduje się w roztworze 
glebowym [10]. 

Kadm jest preferencyjnie sorbowany przez minerały węglanowe zarówno na ich 
powierzchni, jak również wbudowywany w ich strukturę — Cd może dyfundować w 
matriks CaCO; [13, 57]. 

Tlenki metali (głównie Mn i Fe) są relatywnie stabilne w glebie w warunkach tle- 
nowych, ale mogą przechodzić do roztworu w warunkach beztlenowych, gdy przyj- 
mują elektrony pochodzące z utleniania przez mikroorganizmy substancji organicz- 
nej. Z tego względu tlenki Mn i Fe należy uwzględniać przy ocenie ryzyka wymycia 
metali ciężkich do wód gruntowych [57]. 

Substancja organiczna wykazuje powinowactwo do kationów metali z powodu 
deprotonizacji grup funkcyjnych, takich jak amonowe, iminowe, karboksylowe, fe- 
nolowe, hydroksylowe i sulfhydrylowe [11]. Może ona chelatować metal lub sorbo- 
wać go wewnątrz frakcji humusowej. 

Podczas beztlenowej mineralizacji substancji organicznej, gdy alternatywnymi 
akceptorami elektronów są siarczany (dysymilacyjna redukcja siarczanów), wydzie- 
lany jest H2S, który z jonami Cd tworzy nierozpuszczalny siarczek. Jednak po podnie- 
sieniu potencjału redoks i utlenieniu $2, metal przechodzi ponownie w forme roz- 
puszczalną [57]. W glebach kwaśnych o pH 4,5—5,5 kadm jest bardzo mobilny [20]. 

Metal frakcji resztkowej jest wiązany wewnątrz siatki minerałów krzemianowych 
1 może być dostępny tylko po ich trawieniu silnymi kwasami w podwyższonej tempe- 
raturze. Ta frakcja stanowi mniej niż 10% całkowitej puli metalu [50].
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Mikrobiologiczna mobilizacja kadmu 
  

Mobilność kadmu — jak i innych metali — w glebie zależy od formy, w jakiej one 
występują. Fizykochemiczne właściwości roztworu glebowego, takie jak pH poten- 
cjał redoks, obecność kompleksujących organicznych i nieorganicznych anionów, 
siła jonowa oraz ich interakcja z powierzchnią fazy stałej gleby, wpływają na formy 

Cd występującego w glebie. Aktywność mikroorganizmów zasiedlających glebę w 
istotny sposób wpływa na te właściwości [14, 25]. 

Badania Browna i in. [7] wykazały, że sorpcja kadmu do skał wulkanicznych była 
obniżana w obecności namnażających się mikroorganizmów. Pobieranie tego metalu 

z osadów ściekowych przez rośliny i inne organizmy glebowe może być zwiększone 
w obecności drobnoustrojów. Mikroorganizmy, metabolizując związki organiczne, 

produkują CO» oraz kwasy organiczne, które zakwaszają środowisko [7, 52], a przez 
to zwiększają ruchliwość Cd. 

Szczególną rolę w uruchamianiu Cd mają mikroorganizmy zasiedlające strefę ko- 

rzeniową roślin. Obecność węglowodanów sprzyja mikrobiologicznej produkcji kwa- 

sów organicznych o niskiej masie cząsteczkowej. Ilość produkowanych w ryzosferze 
kwasów organicznych zależy od gatunku, a nawet szczepu mikroorganizmu. W strefie 
korzeniowej trawy Lolium perenne L. stwierdzono zwiększoną (w porównaniu ze ste- 
rylną hodowlą) 10-krotnie produkcję kwasów organicznych po wprowadzeniu do gleby 
Penicillum rubrum STOLL, 25-krotnie po dodaniu Fusarium oxysporum SCHLECHT. i aż 
34-krotnie w przypadku obecności Penicillum notatum WESTLING. Bakterie produ- 
kujące kwasy mogą stanowić od 5% do 32% ogólnej liczebności bakterii zasiedlających 
ryzosferę [33]. Kwasy te nie tylko obniżają pH, ale mogą także tworzyć z kadmem roz- 

puszczalne kompleksy. Krishnamurti i in. [26] obserwowali wzrost uwalniania Cd za- 
adsorbowanego przez glebę w obecności niskocząsteczkowych kwasów organicznych 
w ciągu pierwszych dwóch godzin doświadczenia, a następnie spadek jego mobilności. 
Prawdopodobnie kwasy organiczne ulegały mikrobiologicznej degradacji, a jony Cd** 
były ponownie adsorbowane na ujemnie naładowanych cząstkach gleby. Przypuszcze- 
nie to potwierdzają obserwacje, że odnawianie co dwie godziny puli kwasów organicz- 
nych powodowało uwalnianie Cd do roztworu glebowego, a wprowadzone do gleby 

kwasy octowy, cytrynowy, fumarowy tworzyły rozpuszczalne kompleksy z jonami 
Cd* [26]. 

Innym, ale równie ważnym, czynnikiem zwiększającym mobilność kadmu oraz 
innych metali jest aktywność bakterii siarkowych (7. niobacilins, Thiomicrospira, Sul- 

folobus). Zmiany stanu utlenienia siarki (S- oa SO? ) powoduja zwiekszenie ruchli- 
wości metali. Końcowy produkt utleniania, jakim jest kwas siarkowy, mobilizuje me- 
tal z fazy stałej do roztworu. Te procesy zachodzące spontanicznie w przyrodzie czę- 
sto stają się problemem na obszarach zanieczyszczonych. Wykazano, że zespół bakte- 
rii siarkowych naturalnie występujących w środowisku jest w stanie obniżyć pH na- 
wet o 3-4 jednostki [44, 55].
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Badania Seidela i in. [44] wykazaly, ze zakwaszenie gleby powstajace w wyniku 
procesow naturalnych jest wydajniejsze w uruchamianiu Cd oraz innych metali z fazy 
stałej niż traktowanie gleby kwasami mineralnymi. Utlenianie elementarnej siarki 
przez rodzime mikroorganizmy glebowe do kwasu siarkowego uruchamiało aż 74% 
Cd zawartego w glebie i było o wiele skuteczniejsze niż wymywanie kadmu roztwo- 
rem kwasu. 

Thiobacillus ferrooxidans uzyskuje energie z utleniania żelaza (II) i zredukowa- 
nych związków siarki. Może więc rozpuszczać zarówno zawierające żelazo, jak też 
wolne od żelaza siarczki, takie jak CdS, ZnS, NiS, CoS, CuS i Cu,S [42]. 

Na mobilność kadmu i prawdopodobnie jego biodostępność wpływają związki 
kompleksujące, syntetyzowane i wydzielane do podłoża przez bakterie i rośliny. 
Fe (III) jest pobierane przez rośliny zbożowe jako rozpuszczalny kompleks Fe" -fito- 
metalofor. Zaobserwowano, że także kompleks Zn-fitometalofor jest pobierany przez 
korzenie kukurydzy, co wskazuje, że miejsca wiążące na błonie komórek korzenia tej 
rośliny nie są wysoce specyficzne dla kompleksów Fe" -fitometalofor. Prawdopodob- 
nie również Cd może wchodzić do komórki poprzez ten mechanizm, jakkolwiek nie 
ma opublikowanego dowodu popierającego taką możliwość [51]. 

Gilis i in. [16] wykazali, że siderofor (alcaligin E), produkowany przez oporny na 
metale ciężkie szczep Alcaligenes eutrophus CH34, modyfikował krystaliczną struk- 
turę CAHPO; i tworzył kompleks z kationami Cd. Kompleks siderofor-Cd, jak wnio- 
skują autorzy, ulegając dysocjacji (alcaligin E-Cd <> alcaligin E + Cd**), zwiększał 
pulę wolnych kationów Cd. 

Mikroorganizmy produkują również wiele innych związków wpływających na 
mobilność metali. Pseudomonas aeruginosa ATCC9027 produkuje monoramnolipid 
(biosurfaktant), który tworzy stabilny, rozpuszczalny w wodzie kompleks z Cd. W 
obecności ramnolipidu w fazie wodnej pozostaje 88-97% kadmu [17]. Stabilny kom- 
pleks kadm-biosurfaktant może łatwo ulegać przemieszczaniu w profilu glebowym i 
docierać do wód gruntowych. Jednak dostępność kadmu dla roślin w takiej formie jest 
prawdopodobnie ograniczona. 

Mikroorganizmy mogą również wpływać na mobilność metali poprzez modyfi- 
kowanie glebowej substancji organicznej. Substancja organiczna o szerokim stosun- 
kuC: Nzawiera frakcję rozpuszczalną, która — kompleksując jony Cd**” — zwiększa 
ich mobilność [41]. Wzrost pH gleby sprzyja na ogół immobilizacji kationów metali. 
Obserwuje się jednak sytuacje, gdy ruchliwość Cd w glebie wzrasta po podniesieniu 
pH. Jest to spowodowane tworzeniem ruchliwych metałoorganicznych kompleksów 
z rozpuszczoną w tych warunkach glebową substancją organiczną, która w wyższym 
pH nie ulega tak silnej protonizacji, jak przy niskim pH gleby [21].
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Mikrobiologiczna immobilizacja kadmu 
  

Wiązanie kadmu przez osłony komórkowe 

Mikroorganizmy ze względu na wysoki stosunek powierzchni do objętości mają 
duże zdolności sorpcyjne. Gromadzenie metali na powierzchni komórek wiąże się 
głównie z kompleksującymi właściwościami polimerów ściany komórkowej. Skład 
grzybowej ściany komórkowej zależy od gatunku [1, 46]. Z tego względu obserwuje 
się istotne różnice w powinowactwie do metali między gatunkami, szczepami, a na- 
wet typami komórek tych samych organizmów [35, 56], wynikające z odmienności 
oraz ilości grup funkcyjnych, a także rozkładu ładunku na ich powierzchni. Allomyces 
macrogynus BUTLER ma Ścianę komórkową zdominowaną przez chitynę, Mucor 

rouxii CALMETTE zawiera głównie chitozan, u drożdży zaś polimery te stanowią tylko 
1% ściany komórkowej [3]. Cd może być wiązany do ujemnie naładowanych miejsc 
w chitynie, celulozie czy melaninie wchodzących w skład ściany komórkowej [15]. 
Ściana komórkowa drożdży wiąże metal przez fosfomannany oraz grupy karboksylo- 
we w białkach powierzchniowych [9]. Osłony bakteryjne również nie są strukturami 

jednorodnymi. Ścianę komórkową bakterii Gram-dodatnich stanowi wielowarstwo- 
wa mureina (peptydoglikan) połączona z kwasami tejchojowymi i tejchuronowymi, a 
u bakterii Gram-ujemnych jest ona pojedyncza lub najwyżej potrójna, otoczona do- 
datkową strukturą — błoną zewnętrzną [32, 47]. Otoczka (egzopolisacharyd), 
zewnątrzkomórkowa substancja śluzowa, składająca się głównie z cukrów obojęt- 
nych, zawiera również pewien procent aminocukrów oraz kwasów uronowych [30, 
32, 43]. Osłony bakteryjne mają charakter anionowy i łatwo wiążą kationy metali. 
Kwasy tejchojowe i tejchurunowe wiążą metale dwuwartościowe przez grupy COO i 
PO; , peptydoglikan poprzez grupy karboksylowe oraz aminowe, a ładunek ujemny 
otoczek pochodzi głównie od grup fosforanowych kwasów uronowych [23, 32, 47]. 

Badania Śchlekata i in. [43] wykazały, że bakteryjny egzopolisacharyd (EPS) ma 

wysokie powinowactwo do kadmu, gdyż ponad 90% jonów Cd*” zostało usuniętych z 

roztworu w jego obecności. Loaéc i in. [30] wykazali, że sorpcja Cd na EPS Alteromo- 
nas macleodii subsp. fijiensis podnosiła się ze wzrostem początkowego stężenia tego 

metalu tak długo, aż miejsca wiążące uległy wysyceniu. Walker i in. [47] dowiedli, że 

Gram-dodatnia bakteria Bacillus subrilis wiąże 2-4 razy więcej kationów metalu niż 
Gram-ujemna Escherichia coli. Fakt ten prawdopodobnie jest spowodowany większą 
gęstością ładunku na peptydoglikanie i większą ilością samego peptydoglikanu w 
ścianie komórkowej B. subfilis. U E. coli metale są wiązane przez polarne, anionowe 

fragmenty fosfolipidów oraz kwasowe grupy polipeptydów w błonie zewnętrznej [9]. 
Zmodyfikowane genetycznie komórki Escherichia coli zawierające w błonie zew- 
nętrznej peptydy bogate w histydynę lub cysteinę intensywniej wiązały Cd w porów- 
naniu ze szczepem dzikim [24]. Również komórki E. coli TB1, zawierające peryplaz- 
matyczne białko z wbudowanym peptydem wiążącym metal [39], oraz rekombinowa-
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ne szczepy Staphylococcus xylosus 1 Staphylococcus carnosus, posiadajace na swoje} 
powierzchni białko zawierające hisdydynę, wiązały istotnie więcej jonów kadmu niż 

szczepy niemodyfikowane [40]. 

Większość mikroorganizmów zasiedlających agregaty glebowe jest w bezpo- 

średnim kontakcie z minerałami ilastymi, a przez to mogą zmieniać ich powierzchnię 

sorpcyjną [35]. Ilość Cd związanego przez mieszaninę iłu (montmorylonit lub kaoli- 

nit) z osłonami komórkowymi £. coli lub ścianami komórkowymi B. subtilis była 
wyższa niż przez sam ił, chociaż nie stanowiła sumy ilości kadmu sorbowanego przez 

pojedyncze składniki mieszaniny. Sugeruje to, że bakteryjne struktury powierzchnio- 
we interagując z minerałami ilastymi mogą istotnie zmieniać pojemność sorpcyjną 

gleby [47]. 

Mikroorganizmy pełnią ważną rolę w dystrybucji metali zarówno przy niskim, jak 

i obojętnym odczynie gleby. Morley i in. [35] wykazali, że wychwytywanie jonów 
metali z roztworu glebowego przez grzyby może mieć istotne znaczenie w kwaśnych 
glebach (pH <5), gdzie są one głównym składnikiem glebowej biomasy mikrobiolo- 

gicznej. Grzyby mogą mieć również duże znaczenie w immobilizacji Cd w wypadku 
postępującego zakwaszenia gleby sprzyjającego rozpuszczaniu mineralnych związ- 

ków metali. Wykazano, że przy pH 4 grzybnia zimmobilizowała 5% ogólnej ilości 
kadmu wprowadzonego do roztworu, przy pH 7 zaś mniej niż 1% [25]. Również w ba- 
daniach Blaude'a i in. [5] stwierdzono, że grzybnia Paxillus involutus (BATSCH: FR) 
FR. sorbuje większe ilości kadmu przy pH 4,5 niż przy pH 7. 

Obliczenia przeprowadzone przez Krantz-Riilckera i in. [25] wskazują, że mimo 

wysokiego powinowactwa jonów metali do grzybni frakcja metalu zimmobilizowa- 
nego przez grzyby w hipotetycznym układzie glebowym o neutralnym pH byłaby nie- 
istotna. Stwierdzono zmiany stosunku liczebności bakterii do grzybów w glebie w 

miarę podnoszenia pH oraz wzrost akumulacji kadmu przez bakterie, co sugeruje ich 

większą rolę w unieruchamianiu metali w glebie o neutralnym niż niskim pH [29]. 

Pseudomonas putida wiązał około 20% kadmu z roztworu o pH 6,7, a grzyb Tricho- 

derma harzianum RIFAI przy tym samym pH o połowę mniej [28]. Obserwowano rów- 

nież wzrost biosorpcji Cd przez biomasę Actinomycetes wraz ze wzrostem pH. Przy 

wartości pH 7,5 Cd był usuwany z roztworu w blisko 100% [23]. 

Wewnątrzkomórkowe gromadzenie kadmu 

Innym sposobem immobilizacji toksycznych metali przez mikroorganizmy jest 

ich gromadzenie we wnętrzu komórki. Proces ten wymaga systemu aktywnego ich 

transportu przez błonę cytoplazmatyczną. Transport taki jest procesem zależnym od 

metabolizmu. Wykazano, że w niskiej temperaturze obniżała się akumulacja Cd 

oraz jego dystrybucja pomiędzy różne organelle komórkowe [5], a wzrost temperatu- 

ry w granicach fizjologicznych podnosił aktywność metaboliczną komórek, zwięk- 

szając również immobilizację metalu [8]. Aktywne metabolicznie grzybnie Mortie-
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rella isabellina OUDEN. [25] oraz Fusarium spp. [37] akumulowaly istotnie wiecej jo- 
now kadmu niz grzybnie gtodzone. 

Pobrane przez komórki jony metali mogą być unieruchamiane przez białka funk- 
cjonalnie podobne do zwierzęcych metalotionein. Schizosaccharomyces pombe jest 
grzybem syntetyzującym fitochelatyny zbudowane z powtarzających się jednostek 
(Glu-Cys),-Gly. Wielocysteinowe metalotioneiny, jak również fitochelatyny immo- 
bilizują metal poprzez tworzenie wiązań tiolowych z kationem metalu [38]. 

Badania Boswella i in. [6] wykazały, że Cd wewnątrzkomórkowy może być depo- 
nowany w granulach zawierających fosforan kadmu oraz innych dwuwartościowych 
metali. Szczep £. coli syntetyzujący polifosfatazę degradował nagromadzone polifos- 
forany i następowała precypitacja kadmu wewnątrz komórki jako fosforanu [22]. 

Pozakomórkowa precypitacja kadmu 

Unieruchamianie kadmu może również polegać na wiązaniu go z zewnątrzko- 
mórkowymi metabolitami białkowymi. Dodanie kadmu do płynu uzyskanego po ho- 
dowli szczepu Arhtrobakter sp. sterylizowanego metodą filtracji powodowało wy- 
trącenie precypitatu. Jego analiza wykazała, że jest to białko o masie 42600 Da ze 
zdolnością do immobilizacji 0,364 ug Cd * mg”' suchej masy [27]. Cunningham i in. 

[12] stwierdzili, że ilość pozakomórkowych produktów białkowych ekstrahowana z 
hodowli Clostridium thermoaceticum traktowanych kadmem była dwa razy większa 
niż z hodowli bez kadmu. 

Inną drogą unieruchamiania kadmu jest konwersja jego rozpuszczalnych form do 
siarczków lub fosforanów. Szczep Citrobacter izolowany z zanieczyszczonych gleb 
uwalniał nieorganiczny fosforan (HPO4) ze związków organicznych (z udziałem 
kwaśnej fosfatazy), który precypitował jako fosforan kadmu [31]. W wyniku aktyw- 
ności bakterii redukujących siarczany (Desulfovibrio, Desulfomonas) powstający 
HS może reagować z kadmem i precypitować w postaci CdS. Proces redukcji siar- 
czanów wiąże się też z podnoszeniem pH w otoczeniu bakterii. Dlatego obok po- 
wstającego HS również ten czynnik może mieć wpływ na efektywniejszą precypita- 
cję kadmu w postaci nierozpuszczalnych osadów [53]. 

White i in. [54] stwierdzili, że wyizolowana z naturalnych osadów mieszana kultura 
bakterii redukujących SO4 produkowała znaczne ilości białek i polisacharydów, które 
nie występowały w hodowli czystej kultury Desulfotomaculum sp. Czysta kultura 
unieruchamiała tylko 25-30% ilości Cd zimmobilizowanego przez mieszaną kulturę. 
Fakt ten może sugerować, że mobilność Cd w tym wypadku była kontrolowana przez 
dwa procesy: precypitację CdS oraz wiązanie przez zewnątrzkomórkowe polimery. 

Ilość jonów siarczkowych powstająca w hodowli Clostridium thermoaceticum 
traktowanych kadmem była 4 razy większa niż w kontroli bez kadmu [12]. Tworzenie 
zewnątrzkomórkowego precypitatu CdS było obserwowane również w hodowlach 
Klebsiella planticola Cd-1 [45] i Pseudomonas aeruginosa [49].
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Podsumowanie 
  

Stężenie kadmu w roztworze glebowym jest wypadkową procesów mobili- 
zujących metal z fazy stałej gleby i immobilizujących ten metal z roztworu glebowe- 
go. Mobilizacja kadmu zależy w dużym stopniu od aktywności mikroorganizmów 
modyfikujących środowisko glebowe w wyniku produkcji CO2, kwasów organicz- 
nych 1 nieorganicznych oraz związków kompleksujących powstających w wyniku 
metabolizmu 1 modyfikacji glebowej substancji organicznej. Immobilizacja metali 
przez komórki mikroorganizmów może opierać się na ich wiązaniu z osłonami ko- 

mórkowymi, gromadzeniu wewnątrzkomórkowym, tworzeniu nierozpuszczalnych 
kompleksów metali z metabolitami pozakomórkowymi oraz precypitacji w postaci 
siarczków i fosforanów. 
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Microorganisms — a factor affecting cadmium 
concentration in soil solution 

  

Key words: cadmium, cadmium forms in soil, cadmium mobilization, cad- 
mium immobilization, biosorption, microbial activity 

Summary 

The amounts of cadmium in soil solution are a resultant of its mobilization from 
the soil solid phase and its immobilization from the soil solution. Microbial soil activi- 
ty markedly affects both of these processes. Microorganisms influence cadmium mo- 
bilization throughout the modification of environmental conditions. This inchides 
production of CO2, organic and inorganic acids, formation of soluble complexes of 
metal with chelates, which can be microbial metabolites or products of microbial 
transformation of the soil organic matter. Microbially mediated immobilization of 
cadmium from the soil solution can involve binding of metal by cell envelopes, its in- 
tracellular accumulation, formation of insoluble Cd complexes with extracellular bio- 
polimeres, or precipitation of cation with microbially produced inorganic anions, such 
as sulphides and phosphates. 
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