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土壤有机污染生物修复技术影响因素的研究进展 
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摘  要    土壤有机污染的生物修复技术的论述很多，本文则从对影响这些技术实施的因素进行综合评

述，例如污染物的性质、微生物自身特性等。  
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有毒有害污染物如果在人工环境中没有得到有

效控制与去除，会通过径流、潮汐、渗透等途径进

入土壤和沉积层。这些有毒有害污染物中，大部分

是人工合成的化学品和石油及石油制成品，它们经

由食物链进入人体，将直接危害人类的健康。对于

已经被污染的生态环境，必须应用生物技术等手段

进行修复。 

简单地说，生物修复技术（Bioremediation）是

利用生物新陈代谢的方法将土壤、地下水和海洋中

的有毒有害污染物吸收、转化或分解并从环境中去

除。生物修复技术具有成本低、处理效果好以及对

环境的二次污染小等优点，被认为最有发展前景。

但另一方面，由于污染物的性质和污染现场的环境

因素的差异，往往在一个地点取得成功的修复技术

在另一个地点不能达到预期的效果。因此，研究人

员在开发修复新技术的同时，对生物修复的影响因

素的确定与消除也开展了广泛的研究。本文从几个

方面对这些因素进行综述。 
 

1  污染物性质的影响 
 
1.1  污染物的生物可降解性 

土壤中的污染物种类繁多、性质各异，其中相

当一部分都是难生物降解的人工合成有机物和石油

产品。它们的生物可降解性（Biodegradability）直

接决定了修复手段的有效性。在生物降解评价实验

过程中，除了测定特定条件下化合物的减少量和生

成物的增加量外，通过测定微生物群落的生理指标

来计算生物降解动力学参数是目前评价生物降解性

中用得较多的方法[1]。 

耗氧速率（Oxygen uptake rate, OUR）是指单位

时间内实验体系中溶解氧浓度的降低，是表征微生

物群落新陈代谢能力的一个重要指标。Kaja等人在

已经进入内源呼吸的活性污泥中加入取代酚类化合

物，使之成为微生物的唯一 C源，通过测定耗氧速

率，推导出米门公式中的基质消耗速率，从而得到

生物降解动力学参数[2]。微生物群落脱氢酶、过氧

化物酶等酶学指标以及 ATP、DNA含量的变化也可

以用来评价某种有机物的降解特性。 

研究人员开发了各种技术来测定单个有机物的

生物降解性，然而对有机化合物逐一进行试验，显

然是不可能的。将有机物的结构或者性质与其生物

降解性联系起来的一种数学模型，称为结构-生物降

解性定量关系（QSBR）。Banerjee 等利用纯菌株和

自然水样研究氯酚、苯甲醚和间苯二酚的微生物降

解性，结果表明它们的二级降解速率常数（Kb�）随

着正辛醇-水分配系数（Kow）的增加而降低，相关

性很好[3]。 

一般说来，结构简单的有机污染物比结构复杂

的容易降解，分子量小的有机物比分子量大的容易

降解。芳香族有机物的生物降解性较脂肪族有机物

差，而且有机物所含苯环数目越多，生物降解性越

差[4]。 

取代基的类型对有机物的生物降解性能也有很

大的影响。羟基、氨基等的取代作用能够提高芳香

烃的可降解性，但氯取代基和硝基却会产生相反的

影响。取代基的数量和相对位置也可造成芳香族有

机物生物降解性能的差异。例如：氯取代基数量越

多，芳香化合物的生物降解性越差；邻位、间位、对

位 3种氯取代芳香化合物的生物降解性依次降低[4]。 

1.2  污染物的生物可利用性 

DOI:10.13758/j.cnki.tr.2004.05.002



464                                            土      壤                                       第 36卷  

生物可利用性（Bioavailability）与生物降解性

不同，它指的是在多变的修复现场反应体系内有机

污染物被微生物的同化或异化作用利用的数量大

小。 

低水溶性的物质，例如石油和石油产品，在土

壤中形成独立的非水相（Non-aqueous phase liquid, 

NAPL），其与水相和固相的溶解平衡往往不遵守拉

乌尔定律；特别是它们不能被微生物直接利用，而

且容易产生生物毒害[5]。疏水性的污染物还容易被

土壤颗粒吸附。目前的研究表明：被吸附的污染物

通常难以被微生物利用。因此当解吸所需的时间超

过生物降解所需的时间时，解吸速率便成为整个反

应的限速步骤。许多研究者发现土壤被污染的时间

越长，越难以被修复[6,7]。这是因为随着污染时间的

延长，污染物逐渐扩散到一些极小的土壤微孔中，

这些微孔的内空隙比一般土壤微生物的体积长度要

小，阻挡了微生物的进入，因而降低了污染物的生

物可利用性。这就是所谓的微孔排斥作用。 

为了消除非水相物质对修复效果的不利影响，

研究人员做了大量的工作。Reitsma和Watts等人发现

土壤中的非水相物质与土壤中水相和固相之间的传

质速率非常低，他们用选择性氧化剂注射到污染土

壤里，使其与非水相物质反应，增大土壤中三相间

的传质速率，使得修复工作变得比以前容易得多
[8,9]。而Labare等人使用异位修复法，将含非水相菲

类化合物的土壤制成泥浆送入反应器，增大了非水

相物质转化率,土壤中有机物降解的速率和程度都

大大提高[10]。 

由于表面活性剂能增大疏水性有机化合物的亲

水能力，因而近年来被广泛应用于改善土壤中非水

相物质的生物可利用性。常用于污染土壤清洗修复

的合成表面活性剂有：非离子表面活性剂（如乳化

剂（OP））、阴离子表面活性剂（如十二烷基苯磺酸

钠（SLS））、阳离子表面活性剂（如溴化十六烷基

三甲铵（CTMAB））。宋玉芳等 [11]研究了吐温

80(TW-80)对土壤中多环芳烃降解的影响，实验中发

现，凡是投加吐温80的土壤中，其表面和土壤空隙

中布满了微生物菌落，表明了表面活性剂促进了微

生物对多环芳烃的利用；进一步的研究发现，当投

加吐温80浓度不同时，土壤表面微生物优势菌落不

同，原因可能在于不同微生物群落对土壤环境因子

改变的竞争适应关系。 

由微生物、植物或动物产生的天然表面活性剂

称为生物表面活性剂(Biosurfactants)，它们通常比合

成表面活性剂的化学结构更为复杂，单个分子占据

更大的空间，因而临界胶束浓度（CMC）较低，清

除土壤有机污染物效果较好。而且生物表面活性剂

更易降解，对生态系统很少有毒害作用。McCray等

人投加一种生物表面活性剂Dirhamnolipid对被石油

污染的土壤进行辅助修复，结果发现污染物的水溶

性大大提高[6]，而Deziel发现微生物在降解多环芳烃

萘和菲过程中自身能产生以糖脂形式(鼠李糖脂混

合物)存在的生物表面活性剂，促进多环芳烃的降解

和微生物的生长[12]。 
 

2  微生物特性的影响 
 

作为修复工具的微生物，其来源、营养水平和

生长环境也是影响生物修复过程的主要因素。 

2.1  微生物的来源 

总的说来，可以用于生物修复的微生物大致可

以分为两大类：自然选择的微生物和基因工程菌

(Genetically engineered microorganisms, GEM)。 

为了在受污染的环境中生存，细菌之间可发生

水平基因转移或细菌染色体内的基因重排、突变和

复制，以形成能够降解有机污染物的优势菌，从而

充分利用有机污染物作为生长基质或者共代谢有机

污染物。这些经过恶劣条件自然选择幸存下来的微

生物，一般可以在污染现场找到，被称为“土著菌”。

当土著菌生长速度太慢、代谢活性不高，或者由于

污染物的高浓度和高毒性而造成土著菌数量下降甚

至灭绝的时候，需要接种一些“外来菌”。 

随着生物化学及其相关学科的发展，人们开始

用更微观的方法在分子水平上研究微生物在环境工

程中的应用，即通过基因工程促进细菌的遗传进化

以满足生物修复工程的需要。其主要手段有： 

2.1.1  转移质粒构建质粒菌株    某一菌株仅局

限于分解某一种化合物，污染现场通常含有多种污

染物，因此有必要扩展某一特定菌株的分解范围。

最直接的方法是通过接合作用或电穿孔将携带降解

性基因的非自我转移性质粒转入受体菌株细胞内，

扩大受体菌株的底物谱。Chakrabarty 等人在 20 世

纪 70 年代首先构建成功含有多种降解功能的细菌

菌株。他们使用不同的质粒来构建分解石油中的一

系列碳氢化合物的菌株，即采用连续杂交法将降解

芳烃、萜烯和多环芳烃的几个质粒经接合转移到一

株能降解脂肪烃的假单胞菌上，该菌株被称为
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“Superbug”，因为它的代谢能力远远高于其他菌  

株[13]。 

2.1.2  基因重组与诱变    基因重组是首先从环

境中筛选出具降解功能的菌株，再从具有降解功能

的菌株中分离出降解靶标污染物的功能性基因片

段，克隆进合适的载体，转入受体菌内，使受体菌

获得新的降解表型，标记筛选出转化成功的细胞。

研究表明，能降解甲苯的 P. putida中的某些菌株也

能够降解三氯乙烯。研究人员将这个基因片段移入

大肠杆菌中进行表达，基因重组后的大肠杆菌可以

降解三氯乙烯[14]。 

基因诱变则是改变编码一个或多个氨基酸的碱

基序列,扩大酶的降解谱，提高酶的降解活力。 

基因工程菌在实际应用中存在的问题主要集中

在存活、繁殖及降解活性的保持和生态安全性方面，

这些都影响了它的修复效果。Yuhei等人发现不管在

实验室还是在污染现场，基因工程菌在基质利用上

总是竞争不过土著微生物（特别在贫营养的现场），

因而存活时间不长；而且一旦食物链中的上层捕食

者如微型动物破坏了修复现场脆弱的生态平衡，基

因工程菌则不象土著菌那样容易恢复生长[15]。 

在生态安全性方面，早在 1985年，Brill就对基

因工程菌用于农业和环境工程的安全性表示了关

切，他认为基因工程菌的引入势必会带来基因污  

染[16]。 

虽然这些问题还没有得到很好的解决，但基因

工程菌降解能力强、降解谱广，它的应用前景是很

乐观的。 

2.2  微生物的营养水平 

土壤中的 N、P 水平是限制微生物活性的重要

因素。为了使污染物得到最大程度的降解，适当添

加营养物显得尤为重要。例如添加酵母膏或酵母废

液可以明显地促进石油烃类化合物的降解[17]。加入

N 和磷酸盐能明显地促进土壤中石油的生物降解作

用，尤其是在适当的 C:N:P 比例下。目前使用的营

养盐种类很多，如铵盐、磷酸盐或聚磷酸盐、酿造

废液和尿素等。营养盐的浓度和比例通常要经过实

验确定。微生物的活性除了受到营养的限制以外，

对电子受体的需求也是影响其生长繁殖的一个重要

因素。最终电子受体的种类与浓度也极大地影响降

解的速率与程度。最终电子受体主要可以分为以下

3 类：溶解氧、有机物分解的中间产物和无机酸根

（NO3
-、SO4

2-等）[18,19]。已知的研究表明，好氧条

件在大多数情况下有利于大多数污染物的生物降

解。为增加修复现场的溶解氧，可以采用一些工程

措施，例如：用鼓风机向地下送氧；通过管道添加

一些能够快速释放氧原子的“产氧剂”，如双氧水和

过氧化钙(但在这种情况下，一定要考虑“产氧剂”的

生物毒性和环境遗留问题)；另外，维持较低的水分

浓度以及对土壤进行适度的耕作，也可以使溶解氧

维持在一个较高的水平上[20]。 

一些在好氧条件下难以降解的化合物，例如多

氯联苯（PCBs），却在厌氧环境中可以降解。NO3
-、

SO4
2-、铁离子和锰离子等都可以加入以作为电子受

体加快降解速率，尤其是在比较贫瘠的土壤中[21,22]。

Mihelcic 研究发现，多环芳烃（PAH）能在反硝化

环境中更好地降解。因此向反应体系中加入硝酸盐

以促进反硝化过程的发生，PAH的降解速率与好氧

环境中相比将大大提高。但值得注意的是，在这种

情况下必须考虑对地下水中的硝酸盐浓度的限制，

因为它们本身就是污染物[23]。 

在添加营养物和电子受体的同时，一定要注意

它们的环境遗留问题。另外，一些复杂的水文地质

因素会使得添加物流失。Wrenn 等人用示踪物研究

了受石油污染的特拉华湾海滩的修复现场，发现潮

汐、波浪以及地下水流带走了大量人工添加的营养

物，影响了土壤中微生物的正常生长[24]。 

2.3   微生物的生长环境 

有些微生物群会形成以特殊营养物为纽带的相

互联系。例如，诺卡氏菌能够单独氧化环己烷，但

必须有假单胞菌为其提供生长因子。如果环己烷是

唯一的 C源，这两种细菌必须混合进行培养。有些

微生物群则通过消耗抑制性产物而相互联系。这种

关系的典型例子是，甲烷菌产生的甲烷对假单胞菌

的生长有抑制作用，而生丝微菌属（Curtobacterium）

则可以利用甲烷，从而消除了对假单胞菌的抑制，

促进了其对有毒有害污染物的降解[ 25]。另外，有些

情况下，微生物共代谢作用也不容忽视。共代谢是

指微生物只有在初级能源物质存在时才能通过其诱

导酶系完成降解。据报道，一株洋葱假单胞菌

(P.cepacia G4)以甲苯作为生长基质时可以对三氯乙

烯共代谢降解[26]。还有研究表明，某些微生物能共

代谢氯代芳香类化合物。例如，某些能分解苯酚或

甲苯的微生物也具有分解二氯乙烯或三氯乙烯的能

力。究其原因，是因为微生物本身不能利用含氯化

合物，因此要有其他能被微生物代谢的 C源和能源
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物质时才能生长[20]。 

2.4  植物修复以及微生物与植物的协同作用 

修复现场的植被对修复效果也有着很大的影

响。植物可释放一些物质到土壤中，刺激根区微生

物的活性。例如 Fletcher 等[27]报导，桑树、桑橙树

和苹果树被人们用来剌激能降解多氯联苯(PCB)和

多环芳烃(PAH)的微生物生长，它们的根际产物包含

黄酮类化合物和氧杂萘邻酮。研究表明：植物根区

微生物生物量明显比空白土壤中大，这些增加的微

生物能增加土壤中有机物质的降解[28]。植物还能改

善土壤的通气条件，阻止有机物向地下水扩散。不

仅如此，植物释放到土壤中的酶系统还能直接或协

同降解不能被细菌单独转化的有机物。例如杂交杨

树对 TCE（三氯乙烯）的修复结果的研究表明，杂

交杨树可有效吸收 TCE，并且可把它降解成三氯乙

醇、氯代酮，最后降解成二氧化碳。因此有研究人

员认为，最好、最迅速的筛选接种微生物的地点应

该在污染现场植物的根区[29, 30]。 

由于植物大大增强了修复效果，近年来向修复

现场引入适当的植物成为了生物修复的热门方法。

植物修复是利用植物的生长吸收、转化有机污染物

的一种修复方式。植物修复有机污染有 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；�释放促进生物化学反应的酶；�强化根际(根-

土壤界面)的矿化作用[28~30]。 
 
3  其他环境因素的影响 

 
修复工程的现场气象因素，如温度、风速、常

年风向、大气湿度和降水情况等；水文地质因素，

如不渗水层与含水层的深度、地下水位(要考虑季节

因素)和地下水流类型与特点、地面冻土深度以及洪

水频度等等，都对一个修复工程起着重要的作用。 
 

4  结 语 
 

生物修复技术是一门方兴未艾的污染治理技

术，近年来得到了迅速的发展。目前，国外在生物

修复技术的应用及影响因素方面开展了广泛的研

究，取得了一定的进展。我国在这方面的研究尚处

于起步阶段。今后的研究将向以下几个方面发展：

(1) 由于许多有机污染物，特别是持久性有机污染

物（POPs）在土壤中的生物降解机理还没有完全明

了，可以加强对它们的生物降解性与生物可利用性

的研究；(2) 以分子生物学手段修饰高效降解菌来

增强微生物的降解能力，扩大降解范围；(3) 电子

受体与营养物的共同作用。 
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AFFECTING FACTORS IN BIOREMEDIATION OF  

SOILS CONTAMINATED WITH ORGANIC MATTER  
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Abstract   Bioremediation technology is widely discussed, while this paper presents a review on affecting 

factors in bioremediation of soils contaminated with organic matter. Many aspects are considered, including various 

properties of organic pollutants and microorganisms. 
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