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多环芳烃污染土壤的生物修复 1 
 

丁克强  骆永明 

（中国科学院南京土壤研究所  南京  210008） 

 
    摘  要  综述了土壤环境中多环芳烃的来源、归宿、生物转化机理、影响因素及生物修复技术研究进展，

提出了利用生物技术治理土壤环境中多环芳烃的思路及方法。 

    关键词  多环芳烃；污染土壤；生物修复 

 

    多环芳烃(PAHs)是指两个或两个以上的芳环稠合在一起的一类化合物，它普遍存在

于环境中。这类物质由于水溶性差，对微生物生长有抑制作用，再加上其特殊而稳定的

环状结构，使其难以生物利用，因而它们在环境中呈不断累积的趋势。 

    20 世纪初，各种多环芳烃的分子结构逐一被确定。随着对环境中多环芳烃迁移、转

化、污染情况及其毒性认识的深入，人们意识到环境中多环芳烃的污染研究及其相应的

生物修复技术的开发已刻不容缓。 

    本文将从土壤中多环芳烃的来源、归宿、生物转化机理、影响因素及生物修复技术

等方面进行综述。 
 

1  PAHs 来源及国内的污染状况 

    一般认为多环芳烃主要是由石油、煤炭、木材、气体燃料、纸张等含碳氢化合物的

不完全燃烧以及在还原气氛中热分解而产生的。环境 PAHs的自然源包括：火山爆发，森

林植被和灌木丛燃烧以及细菌对动物、植物的生化作用等。但是，人为活动特别是化石

燃料的燃烧是环境 PAHs的主要来源[1~3]。 

    在工业发达国家，人为地燃料燃烧是土壤 PAHs的主要来源。因此，近 100~150年来，

土壤 PAHs 的浓度在不断增加，尤其是城市地区[4,5]。严重污染区 PAHs 的存在与下列工

业行为有关：化石燃料的汽化和液化；利用化石燃料生产热和电；焦炭生产；催化裂解；

碳黑的生产和应用；煤焦油的生产和应用；原油及其衍生物的精练和分馏；木材的保护

性处理和防腐剂生产；石油贮存、转运、处理与应用；废物倾倒和垃圾填埋；露天燃烧

（垃圾、轮胎、塑料等）和焚化过程等[6~11]。 

我国的 PAHs污染主要体现在土壤、大气、江河沉积物等方面。土地的污水灌溉是造

成土壤污染的主要方式。刘期松等[12]报道：沈抚灌区的抚顺三宝屯四队水稻田，因在 30

多年的石油污水灌溉而成为重污染农地，1982 年测得 PAHs 总量高达 631.9mg/kg（表层
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土 0~20cm）、602.95 mg/kg（底层土 20~35cm）。广泛分布于大气中颗粒物（气溶胶）中

的 PAHs，其含量也逐渐增加，例如，珠江三角洲经济区大气气溶胶中 PAHs在最严重冬

春季节的含量，1999年测定为（ng/m3）：南海 36.18；广州 55.49；珠海 25.63；香港 14.88；

澳门 41.70[13]。由于长期水资源污染，江河沉积物中 PAHs 的含量也在增加，据 1998 年

的测定结果[14]，长江南京段沉积物 PAHs 总量在 213.8~550.32ng/g；辽河新民段沉积物

PAHs 总量在 27.45~198.26ng/g。许多研究表明，一些多环芳烃进入动物体后，对哺乳类

动物及人类有致癌、致畸、致突变的作用。从上述分析说明，土壤、气体、江河都有严

重的污染，在我国究竟有多少面积的土地、江河被污染，全国的大气污染状况如何，还

缺乏这方面的数据支撑，因此，在预防和治理 PAHs污染方面亟待做许多工作。 

 

2  PAHs 在土壤中的归宿 

    去除和分解过程决定 PAHs 在土壤中的归宿。主要有挥发作用，非生物丢失（如水

解、淋溶）作用，生物降解作用。通过表面和亚表面土壤的微生物的生物降解是土壤多

相系统中去除 PAHs 的主要过程[15]。一些研究者在研究不饱和状态下 2 种土壤中 14 种

PAHs的降解时发现，挥发作用对 PAHs的减少作用可以忽略不计[16]。非生物丢失对二、

三环的 PAHs 有潜在意义。对三环以上的 PAHs 挥发和非生物丢失均不起作用。在用玻

璃微宇宙研究污泥土壤中 PAHs 的丢失中发现，非生物过程只对少数四环及四环以下的

PAHs 有影响[17]。许多研究表明，生物降解是土壤中 PAHs 去除的主要机制。 

 

3  生物降解机理 

    微生物（细菌，真菌）降解 PAHs依赖于酶的活性，把氧加入到环上，形成 C-O键，

再经过加氢、脱水等作用而使 C-C键断裂，苯环数减少。中间代谢物包括：二元醇，酚，

环氧化物等，大多是致突变、致癌变、致畸形的，最终降解污染物到完全无害的组分：

水、和二氧化碳[3]。 

    好氧生物降解是目前普遍应用处理 PAHs的技术。降解 PAHs的微生物，首先是细胞

产生加氧酶（单、双），进行催化定位氧化反应。真菌产生单加氧酶，加氧原子到苯环上，

形成环氧化物，然后，加入 H2O产生反式二醇和酚。细菌产生双加氧酶，加双氧原子到

苯环上，形成过氧化物，然后氧化为顺式二醇，脱氢产生酚。环的氧化是微生物降解 PAHs

的限制步骤[18], 以后降解较快，很少累积中间代谢物[19]。不同的途径有不同的中间产物，

但普遍的中间产物是：邻苯二酚，2，5-二羟基苯甲酸，3，4-二羟基苯甲酸。邻苯二酚是

普遍的中间产物，具体的化合物依赖于羟基组的位置，有正、对或其它。这些代谢物经

过五种相似的途径降解：环碳键断裂，丁二酸，反丁烯二酸，丙酮酸，乙酸或乙醛。这

些物质都能被微生物利用合成细胞蛋白，最后产物是二氧化碳和水[3](图 1)。 

 

4  影响生物修复的因素 

4.1  PAHs 的性质 

    PAHs在环境中的行为大致相同，但每一种多环芳经的理化性质各不相同。苯环的排

列方式决定着 PAHs的稳定性，非线形排列较线形排列稳定。PAHs在水中不易溶解，但

是不同种类 PAHs差异很大。通常， PAHs的可溶性随苯环数量的增多而减少，挥发 
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性也是随苯环数量的增多而降低[3]。它们的苯环数量与其在土壤中的衰减量呈负相关。双

环和三环 PAHs极易被生物降解，而四环、五环和六环 PAHs却很难被生物降解[20]。室内

的研究结果表明，双环 PAHs在砂土中极易被降解，其半衰期约为 2天；三环 PAHs（蒽

和菲）的半衰期分别为 16天和 134天；而四环、五环和六环 PAHs的半衰期约在 200天

以上[21]。Heitkamp等[22]在沉积物和水的微环境中也发现相似的 PAHs降解性。McGinnis

等人[23]对木材防腐处理区的土壤中防腐油成分进行分析，发现双环 PAHs 的半衰期小于

10 天；三环 PAHs 的半衰期小于 100 天；而大多数四环、五环 PAHs 的半衰期一般都大

于 100天。 

4.2  降解 PAHs 的生物学特性 

4.2.1  微生物对 PAHs 的代谢方式    微生物通过 2 种方式对 PAHs 进行代谢：1）以

PAHs作为唯一的碳源和能源；2）把 PAHs与其它有机质进行共代谢（或共氧化）。 

微生物把 PAHs 作为唯一的碳源和能源，有利于土壤净化。研究证实[10,24~30]许多微

生物能以土壤中的分子量 PAHs（双环或三环）作为唯一的碳源和能源，并将其完全无机

化。以这种方式代谢 PAHs的细菌有：气单胞菌属（Aeromonas）、芽胞杆菌属（Bacillus）、

拜叶林克氏菌属（Beijerinckia）、棒状杆菌属（Corynebacterium）、蓝细菌属（Cyanobacteria）、

黄杆菌属（Flavobacteria）、微球杆菌属（Micrococcus）、分枝干菌属（Mycobacterium）、

诺卡氏菌属（Nocardio）、假单胞菌属（Pseudomonas）、红球菌属（Rhodococcus）、弧菌

属（Vibrio）。四环和多环的 PAHs的可溶性差，比较稳定，难以降解，最近已从受污染土

壤中分离出少数能矿化四环 PAHs并一起作为唯一碳源和能源的细菌[29,31,32]。能降解芘和 

的为一种红球菌（Rhodococcus）；能降解荧蒽的为微动假单胞菌（Pseudomonas 

paucimobilis）和脱氮产碱菌（Alcaligenes denitrificans）。 

    共氧化更能促使四环或多环具高分子量 PAHs的降解[3,33]。据报道，细菌对四环或多

环 PAHs的矿化作用一般以共代谢的方式开始[22,32]，真菌对三环以上 PAHs的代谢也属共

代谢[25,34]，例如能降解荧蒽的美丽小克银汉霉菌（Cunningghamella elegans）[35]、能降解

苯并[a]芘的显毛金孢子菌（Chrysosporium phanerochaete）[36]和一种烟管菌（Bjerkaudera 

sp）[37]。 

图 1  微生物氧化多环芳烃的途径 
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4.2.2  微生物对 PAHs 的氧化方式    PAHs 苯环的降解取决于微生物产生加氧酶的能

力。这些酶对于 PAHs有特异性，因此需要有多种微生物来降解各种 PAHs。 

    微生物加氧酶有两种，即单加氧酶和双加氧酶。真菌一般产生单加氧酶，能把一个

氧原子加到底物中形成芳烃氧化物，继而氧化为反式双氢乙醇和酚类。细菌主要产生双

加氧酶，它把两个氧原子加到底物中形成过氧化物，进一步氧化为顺式双氢乙醇。双氢

乙醇可进一步氧化为儿茶酸、原儿茶酸和龙胆酸等中间代谢物，而后苯环断开，产生琥

珀酸、乙酸、丙酮酸和乙醛[25,38]。所有这些产物都被微生物用来合成自身的细胞蛋白质

和能量，同时产生 CO2和 H2O
[3]。 

4.2.3  微生物的驯化和适应    许多情况下，微生物会逐渐适应污染区的特定条件。为

了缩短适应的期限，提高 PAHs的生物降解速率，常常从污染土壤中分离并培养降解速率

最大的微生物种类，然后再把它们用于土壤的生物治理。Grosser 等[39]报道，从受 PAHs

污染的土壤中分离细菌，培养两天后，回接到土壤中，芘的矿化作用提高了 55%，此时

每克土壤中的细菌高达 106~108个。有些研究者常把对某区域适应性特强的微生物种类培

养后，在将其引入受同类 PAHs 污染的区域。据报道[27]，用这种方法处理受石油污染的

土壤，烃的去除率提高了 22%。然而该法也存在一定的缺陷，微生物从一种土壤引入另

一种土壤后，适应新的土壤环境可能会有困难。所以实际处理时，要考虑实验室培养的

菌种在生物治理中的存活率。 

4.3  土壤性质与环境因素 

    以往的一些文献资料已经报道了能改变生物降解速率的土壤性质，如有机质含量，

物理结构、颗粒大小等[40~43]。改善土壤的环境条件也可以提高 PAHs的生物降解效果[36,39]。 

    土壤的 pH和 C、N、P比例可以通过加入石灰、营养盐类和肥料来调节；控制土壤

湿度并通过整理、混匀以改善土壤质地[40]。许多生物治理的设计中采用强制通风提供充

足的氧气，使微生物能完全矿化有机污染物，但成本很高。有的设计中采用 H2O2提供高

浓度的氧源[44]，但是 H2O2活性高，高浓度时可能有毒，不加控制的分解作用会导致废气

的产生[45]。 

    适于微生物降解所需的温度一般难以保持，尤其是就地处理。生物反应器比较容易

保持降解的适温；就地处理中常把帐篷状的加热器竖立于处理床上提高处理温度，特别

是在冬季[46]。 

4.4  表面活性剂的使用 

    很多 PAHs强烈的吸附于土壤上，不易降解。表面活性剂能促进解吸和溶解[36]。有 9

个和 12 个环氧亚单位的辛苯环氧树脂或壬苯环氧树脂对促进水土悬浮液中 PAHs（蒽、

菲、芘）的解吸效果最好[47]。对于土水比为 1∶7~1∶2的溶液，加 0.1%（体积）表面活

性剂能使 PAHs开始溶解，1%（体积）表面活性剂将使 70%~90%的 PAHs溶解。 

    表面活性剂使用浓度要合适。浓度高既不经济，还可以抑制微生物的活性或者作为

一种母体底物而先于 PAHs被利用。Obewrbremer等[48]发现，微生物自身能产生以糖脂形

式存在的生物表面活性剂。微生物经过最初适应期之后，在模拟系统中依靠生物表面活

性剂成功地使烃类得到降解[49]。由于表面活性剂处理成本较高，所以，利用微生物自身

产生的表面活性剂可降低处理成本。不过，对这种能产生生物表面活性剂的微生物仍需

鉴定，它的实际应用效果也还需进一步证实。 



  2001年    第 4期               土        壤                           ·173· 

 

5  土壤 PAHs 的生物修复技术 

5.1  微生物修复  

    报道较多的生物治理技术有 3种：就地处理、现场处理和生物反应器。 

5.1.1  就地处理    此方法是将受污染土壤在原地处理。处理期间，土壤基本不被搅动
[50,51]。最常见的就地处理方式是在土壤的水饱和区进行生物降解。除了要加入营养盐、

氧源（多为 H2O2）外；还需引入微生物以提高生物降解的能力。有时，在污染区挖一组

井并直接注入适当的溶液，这样就可以把水中的微生物引入到土壤中。地下水经过一些

处理后可以恢复和再循环使用，在地下水循环使用前，还可以加入土壤改良剂。 

    Ellis 等[46]在斯德哥尔摩中部的一个废弃的木材防腐油生产区，对高浓度低分子量

PAHs 和高分子量的 PAHs 污染进行就地处理。在 0.9~4.5 米的深度范围内，土壤中防腐

油的总浓度为 10~32000mg/kg土，平均为 4329mg/kg土。在污染区设置一些井，往井中

注入含有营养盐(K2HPO4)、氧源(35%H2O2,100mg/L)和表面活化剂的溶液，并接种能促进

PAHs降解的微生物，对污染区进行处理。就地处理技术只能用于没有粘土层的区域。污

染区土壤经过 4个月处理，所有 PAHs的降解都很明显，但是，4个月后三环和多环 PAHs

的降解率一般明显低于 60%。因就地处理对温度较敏感，所以只能在气温大于 8℃的月份

进行。 

    由此可见在一定的时间内，就地处理不可能有效地去除大多数 PAHs，而且这种方法

因受温度和土壤类型的影响而具有一定的局限性。 

5.1.2  现场处理（on site）和预制床（prepared bed）    污染物的土地耕作处理是现场

处理的主要形式之一，广泛地应用于含油污泥的处理。被污染的废物施在土壤上，通过

施肥、灌溉和加石灰等管理措施，保持养分、水分和 pH的最适值，并进行耕作以改善土

壤的通气状况，确保在污染废物和下面土层中污染物的降解。降解过程所用的微生物多

为土著微生物，但是要提高效果还需引入驯化的微生物。土壤耕作处理最大的缺陷是污

染物可能从处理区迁移，预制床的设计可使污染物的迁移量减至最少，因为它具有滤液

收集和控制排放系统。预制床的底面为渗透性低的物质如高密度的聚乙烯或粘土。将污

染土壤转移到预制床上，通过施肥、灌溉、调节 pH，有时还加入微生物和表面活性剂，

使其最适合污染物的降解。 

    Mueller等[52]对佛罗里达州彭萨科拉（pensacola）木材防腐油生产区的土壤进行现场

处理，并测定了 21 种 PAHs 的降解率。结果表明，各类有机物的降解顺序为：酚醛类>

杂环烃>低分子量 PAHs >高分子量 PAHs。12 周后，表土低分子量 PAHs 的平均降解率

>50%，而高分子量 PAHs的降解率很低。同一时间内，底土的 PAHs仍保持较高的浓度。 

    对英国布莱克波恩天然气生产区进行现场处理。微生物接种和加入营养盐、表面活

性剂后，采用旋转床提供充足的氧气。12个月后，土壤 PAHs的浓度从 22000 mg/kg降

至 148mg/kg。 

    Ellis 等[45]用具有滤液收集和水循环系统的预制床对斯德哥尔摩中部防腐油生产区的

土壤进行治理，土壤中 PAHs的浓度从 1024.4mg/kg降至 324.1mg/kg。虽然 PAHs的浓度

显著降低，但是高分子量 PAHs的降解率很低。与同一区域的就地处理技术相比，现场处

理对三环和三环以上的 PAHs的降解率明显提高（萤蒽和芘除外）。 
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    上述研究表明，现场处理对低分子量 PAHs降解明显，但对高分子量 PAHs的效果不

理想。就同一土壤而言，现场处理的 PAHs降解率显然要大于就地处理，因为现场处理对

降解提供的环境条件比较优越。 

5.1.3  生物反应器    取污染土壤置于一专门的反应器中处理。生物反应器一般建在现

场或特定的处理区，通常为卧鼓形和升降机形，有间隙式和连续式两种，但多为间隙式。

生物反应器还没有广泛的应用于 PAHs污染土壤的处理，仅在最近人们对生物反应器的研

究才越来越多，因为反应器可使土壤与微生物及其它添加物如营养盐、表面活性剂等彻

底混合；能很好控制降解条件，因而处理速度快，效果好。 

    碾碎土壤，加水混合为泥浆，然后放入反应器中处理。为了提高降解速率，常在反

应器先前处理的土壤中分离出已被驯化的微生物，并将其加入到准备处理的土壤中。 

    生物反应器用于处理不适于现场处理的细粉土。荷兰的应用科学研究组织把物理和

生物技术结合起来处理各种污染土壤，采用水力旋流器将土壤和沉积物分离为粗粒和细

粒两部分，粗的部分采用微生物反应器或土地现场处理；细的部分一般可在生物反应器

或曝气池中进行处理[24]。 

    Weissenfels 等[53]在升降机状的生物反应器的土壤泥浆系统中研究了 A、B 两种土壤

的生物降解性能。土壤 A含高浓度的低分子量 PAHs；土壤 B含高浓度的高分子量 PAHs。

将此法的 PAHs降解率与就地处理进行比较，显然，土壤 A中的 PAHs降解率明显高于就

地处理，尤其是双环、三环和四环 PAHs。采用生物反应器处理 4周后，土壤的双环、三

环和四环 PAHs 的平均降解率为 80%，而就地处理仅为 50%。土壤中除了少数双环、三

环 PAHs外，其它 PAHs即使用能降解 PAHs的混合菌接种，也均无显著降解。 

    Mueller 等[52]在实验室里采用生物反应器处理防腐油污染的表土和底土制成的泥浆

液，这些土壤采用现场法很难进行有效处理。土壤中高分子量和低分子量 PAHs的含量都

很高。经过 30 天处理，表土、底土中有机物的降解顺序为：酚醛>杂环烃>PAHs。虽然

底土的降解方式与表土的相似，但是底土的降解速度较大。表土培养 14天，除双环 PAHs

完全降解外，三环、四环及多环的 PAHs降解率分别为 60%和 40%。底土经过 5天培养，

双环、三环、四环或多环的 PAHs 生物降解率分别为 90%、70%和 60%。虽然高分子量

PAHs的去除率高，但反应器的污泥中浓度仍然很高，分析表明，22%的荧蒽、36%的芘，

29%的苯并[a]芘和 29%的    通过非生物损失而去除，这种非生物损失对土壤中 PAHs

的减少贡献很大。但是不管怎么说，所有 PAHs的生物降解是明显的。 

    上述研究表明，生物反应器比现场处理和就地处理效果好，省时。但高分子量的 PAHs

降解率仍然不高，而且其运行费用较高，所以生物反应器目前在农田土壤中的应用还处

于初始阶段。 

5.2  植物修复 

5.2.1  植物修复的特点    植物修复利用植物原位处理污染土壤的方法。它是一种很有

希望的、可有效和廉价处理某些有害废物的新方法，在美国等发达国家已经开展大规模

的实验、并被证明是有效的[54]。 

    植物—土壤修复系统，可以看成是同废水处理类似的生物处理系统，它有以太阳能

为动力的“水泵”和进行生物处理的“植物反应器”，植物可吸收转移元素和化合物，可

以使污染物积累、代谢和稳定化。 
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    植物修复的成本较低，是物理化学修复系统的代替方法。据美国实践，种植管理的

费用在每公顷 200~1000美元之间，既每年每立方米的处理费为 0.02~1.00 美元，比物理

化学处理的费用低几个数量级[55]。 

    植物修复的方式有 3种，① 植物提取（phytoextraction）。植物吸收积累污染物，待

收获后才进行处理。收获后可以进行热处理、微生物处理和化学处理[55]。② 植物降解

（phytodegradation）。植物及其相关微生物区系将污染物转化为无毒物质。③植物稳定化

（phytostabilization）。植物在同土壤的共同作用下，将污染物固定，以减少其对生物与环

境的危害。 

    植物修复有机物有 3种机制：①直接吸收并在植物组织中积累非植物毒性的代谢物；

②释放促进化学反应的酶；③强化根际（根-土界面）的矿化作用，这与菌根菌和同生菌

有关。 

5.2.2  有机物污染物的植物降解    植物降解的成功与否取决于有机污染物的生物利

用性，即通过植物-微生物系统吸收代谢能力。生物可利用性与化合物的相对亲脂性、土

壤的类型和污染时间长短有关。 

    1 有机污染物的直接吸收和降解    植物对于浅层土壤的中度疏水有机物有很高的

去除效率，中度疏水有机物有 BTEX（即苯、甲苯，乙苯和二甲苯）、氯代溶剂、短链脂

肪族化合物。疏水有机物和植物根表面结合得非常紧密，只是他们在植物体内不能转移，

水溶性物质不会充分吸到根上，迅速通过植物根转移。 

    一旦有机物被吸收，植物可以通过木质化作用在新的植物中储藏它们的残片，可以

代谢和矿化它们为水和二氧化碳，还可以使它们挥发[56]。化学物质经根的直接吸收取决

于其在土壤水中的浓度和植物的吸收率、蒸腾率。植物的吸收率取决于污染物的物理化

学特性和植物本身。蒸腾作用是决定植物修复工程中污染物吸收速率的关键变量，它又

与植物种类、叶面积、养分、土壤水分、风力条件和相对湿度有关。 

    通过遗传工程可以增加植物本身的降解能力，把细菌中的降解除草剂基因转移到植

物中产生抗除草剂的植物。使用的基因还可以是非微生物来源，如哺乳动物的肝和抗药

的昆虫[55]。 

    2 酶的作用[54，55]    与植物酶有关的有机物降解非常快，致使化学污染物从土壤中

的解析和质量转移成为限速步骤。植物死亡后酶释放到环境中还可以继续发挥分解作用。 

    美国佐治亚洲 Athens的 EPA实验室从淡水的沉积物中鉴定出脱卤酶、硝酸还原酶、

过氧化物酶、漆酶和腈水酶等 5 种酶，这些酶均来自于植物。研究植物特有酶的降解过

程为植物修复的潜力提供了有利的证据。  

    3 根际的生物降解    Anderson 等[57]人的实验表明，植物以多种方式帮助微生物转

化，根际在生物降解中起着重要作用。根际可以加速许多农药以及三氯乙烯和石油烃的

降解[58]。植物提供了微生物生长的生境，可向土壤环境释放大量分泌物（糖类、醇类和

酸类等），其数量约占年光合作用产量的 10%~20%，细根的迅速分解也向土壤中补充了

有机碳，这些都加强了微生物矿化有机物的速率。根上有菌根菌生长，菌根菌和植物共

生具有独特的代谢途径，可以代谢自生细菌不能降解的有机物。 

    4 植物的稳定化    植物的作用是通过改变土壤的水流量使残存的游离污染物与根

结合，防止风蚀和水蚀等，进而增加对污染物的多价螯合作用。目前这项技术已在矿区
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污染修复中使用，在城市和工业区中采用不多。 

    植物是一个有效的土壤污染处理系统，它同其根际微生物利用其生理代谢功能担负

着分解、富集、稳定污染物的作用。 

    5 植物对 PAHs污染土壤的修复    April等[58],利用温室条件研究了 8种牧草对 4种

多环芳烃的降解进行 150 天的实验研究，结果表明多环芳烃在有根际的土壤中降解率明

显高于对照。孙铁珩等[59]利用苜蓿草进行了室外盆栽研究，结果表明土壤中降解率明显

高于对照，说明植物根际对降解有作用。有关植物修复多环芳烃的研究成果，目前尚不

多见报道。 

    土壤有机污染植物修复是一项非常有前途的新技术，优点很多，特别是和其它修复

技术相比，费用较低，适合在发展中国家使用。 

 

6  存在的问题和发展方向 
    就地处理不能有效地去除土壤中的多环芳烃，现场处理已被成功地用于低分子量的

多环芳烃的降解，生物反应器被证明是最有效的土壤处理方法，因为它使土壤与微生物

很好地混合，并且容易提供有利于多环芳烃降解的条件。然而，生物反应器目前仍处于

发展阶段，需要进一步在降低成本的前提下提高生物治理效果。 

    四环及四环以上的高分子量多环芳烃利用目前的生物技术，仍难于较快地降解。 

目前需要在以下几方面进行深入研究。 

    1 分离能以四环及四环以上的多环芳烃作为唯一碳源和能源的微生物，并成功的应

用于农田土壤的生物治理。 

    2 研究多环芳烃的共代谢的机理，因大多数高分子量多环芳烃是通过这条途径被分

解的。 

    3 研究微生物处理方法与植物处理方法相结合的技术，筛选能够高效积累 PAHs的植

物。 

    4 进一步研究多环芳烃的生物可利用性和促进其降解的因素。 

5 研究控制微生物适应的因素和减少微生物驯化时间的技术。   

    6 研究通过基因工程的手段去选育能降解多环芳烃的高效菌株，以加速该物质的转

化。 

    总之，运用分子生物学，分子工程学，基因工程等新理论和方法于生物修复技术中，

将为环境保护开辟一条新途径。可以相信生物修复是一个颇有前景的发展方向。 
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