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摘  要：采用温室盆栽试验，在种植紫花苜蓿的同时，分别施加木霉菌剂、根瘤菌菌剂以及木霉与根瘤菌复合

菌剂，并采用离心分级法将处理后土壤分为 4 个粒径团聚体，即细黏粒(0.1 ~ 1 µm)、粗黏粒(1 ~ 5 µm)、粉粒(5~50 µm)

以及细砂粒(50 ~ 250 µm)，分析了植物–微生物联合作用对不同粒径土壤中 PAHs 的去除效应。研究结果表明：紫花

苜蓿–根瘤菌联合作用对 PAHs 污染土壤的修复效果最优，其降解率达 60% 以上。不同粒径组分中 PAHs 含量的分

布表现为细砂粒＞粉粒＞粗黏粒＞细黏粒，且 PAHs 在不同粒径团聚体中去除率差异性较大。低环(2、3环)PAHs 在

各粒径组分中去除率较低(20% 以下)，并在不同粒径组分间呈非均衡分配状态；4 环 PAHs 的去除主要集中在粉粒和

细砂粒中，而 5 环 PAHs 的去除主要发生在细黏粒上。可见，PAHs 在土壤不同粒径组分中分布特征及降解效应为

进一步阐明 PAHs 污染土壤的生物修复机制提供了科学依据。 
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多环芳烃 (polycyclic aromatic hydrocarbons，

PAHs)是有机物不完全燃烧或高温裂解的副产物，具

有致癌、致畸、致突变的作用。PAHs 具有较强的疏

水性，一旦进入土壤易与土壤颗粒或有机质结合[1]，

所以土壤是 PAHs 的主要储库[2]。PAHs 污染土壤修

复基于不同的作用机制大体分为物理修复、化学修

复、生物修复及联合修复技术。其中生物修复具有经

济、低成本、二次污染少等优点，被广泛应用于 PAHs 

污染土壤修复。植物–微生物联合修复对污染物的去

除机制主要是通过根系分泌物影响根际周围的特定

微生物，使微生物功能群落数量增加或增强共代谢作

用以增强有机物的降解[3]。木霉菌(Trichoderma sp.)

是土壤环境中的一种丝状真菌，可以有效抑制多种植

物病原菌并能促进植物种子萌发和植株生长、提高作

物产量等[4]。据研究，木霉菌有耐受和降解多种有机

污染物的能力，对PAHs 也有很好的降解作用[5]。根

瘤菌能提供植物需要的营养元素，促进植物生长。根

瘤菌与植物联合能够降解不能被细菌单独转化的包

括 PAHs 在内的有机物[6]。此外，研究表明种植紫

花苜蓿能通过根际效应有效刺激根际土壤中土著微

生物活性和数量的增加，从而促进土壤中 PAHs 的

降解[7–8]。不同类型土壤中，土壤粒径组成不同，不

同粒径组分中有机质含量存在差异，这种差异能导致

其结合污染物的能力不同，因此 PAHs 在土壤不同

粒径组分中的分布存在空间差异，并且不同粒径组分

对 PAHs 的结合能力不同，从而造成不同粒径组分

中 PAHs 的生物有效性不同；其次，不同粒径的团

聚体能影响植物养分的吸附与分布，间接影响微生物

的分布，从而影响 PAHs的降解。可见，探索 PAHs 

在土壤不同粒径组分中的分布特征及降解规律对于

污染土壤修复具有重要意义[9] 。鉴于此，本研究采

用盆栽试验，研究了紫花苜蓿与木霉、根瘤菌以及木

霉与根瘤菌复合菌剂对  PAHs 污染土壤的修复效

果，并分析了土壤不同粒径组分中 PAHs 的降解效

应，以期为 PAHs 污染土壤的修复提供理论依据和

技术支撑。 

1  材料与方法 

1.1  供试材料 

供试土壤：采自长江三角洲江苏省某地 PAHs 
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污染场地表层土壤(0 ~ 15 cm)。捡出植物根系、石砾

等残留物，布袋封装，带回实验室，自然避光风干，

研磨，过 2 mm 筛，于暗处 4℃ 冷藏保存。土壤的

基本理化性质：pH 6.4，有机质含量 23.4 g/kg，总氮、

总磷、总钾含量分别为 1.4、0.9、12.3 g/kg，阳离子

交换量为 21.5 cmol/kg，16 种 EPA 定为优先控制的 

PAHs 总含量为 9928.98 μg/kg，其中 2 ~ 3 环、4 

环、5 环 PAHs 含量分别占 22.08%、51.32%、16.02% 

(表 1)。 

表 1  供试土壤中 16 种 EPA 规定的 PAHs 的含量及其各

自占 PAHs 总量的百分比 
Table 1  Concentrations and percentages of 16 PAHs listed as 

priority pollutants by the US EPA in tested soil 

PAHs 种类 简写 浓度(µg/kg) 百分比(%) 

NAP 108.72  0.16 1.1 萘 

苊 ACY 163.24  0.08 1.64 

二氢苊 ACE 122.74  0.26 1.24 

芴 FLR 128.56  0.87 1.29 

蒽 ANT 398.4  5.37 4.01 

菲 PHE 260.78  0.31 2.63 

荧蒽 FLN 1 406.74  7.78 14.17 

芘 PYR 1 180.26  7.05 11.89 

苯并[a]蒽 BaA 721.68  0.53 7.27 

屈 CHR 776.52  3.06 7.82 

苯并[b]荧蒽 BbF 1 250.38  6.45 12.59 

苯并[k]荧蒽 BbF 1 166.22  6.19 11.75 

苯并[a]芘 BaP 813.82  3.31 8.19 

茚并[1,2,3-cd]芘 InP 419.06  5.38 4.22 

二苯并[a,h]蒽 DbahA 341.28  1.96 3.44 

苯并[g,h,i]芘 BghiP 711.08  5.50 7.16 

总量  9 928.98  54.29 100 

 

供试植物：紫花苜蓿(Medicago sativa L.)，我国

栽培面积最大的牧草和绿肥植物，其种子购于江苏省

农业科学院牧草研究所。 

供试菌剂：苜蓿根瘤菌(Rhizobium meliloti)由中

国农业科学院提供；里氏木霉 (Trichoderma ressei 

FS10-C)，由本实验室从污染土壤中筛选所得。将根

瘤菌菌悬液(OD600 = 1，接种量 10%)和木霉菌孢子悬

液(108孢子/ml，接种量 10%)接种在由麦麸和橘皮

(m/m，1︰1)制成的固体基质中，28℃条件下培养

72 h，制成固体菌剂。 

药品与试剂：16种 PAHs混合标准溶液购于德国

Dr. Ehrenstorfer公司，微生物培养所需蛋白胨、氯化

钠、酵母粉均为培养基用化学药品，二氯甲烷、正己

烷、丙酮、甲醇、环己烷等有机溶剂均为分析纯，

GC-MS 测定溶剂正己烷为色谱纯，购于美国 Tedia

公司。 

1.2  试验设计 

1.2.1  盆栽试验    试验设置 5个处理，分别为：①

接种灭活菌剂，不种植紫花苜蓿(B)；②灭活木霉根

瘤菌复合菌剂，种植紫花苜蓿(A)；③接种木霉菌菌

剂，种植紫花苜蓿(TA)；④接种根瘤菌菌剂，种植紫

花苜蓿(RA)；⑤接种木霉根瘤菌复合菌剂，种植紫花

苜蓿(TRA)。每个处理设置 4个重复。每盆装供试土

壤 1.5 kg，菌剂 150 g，加去离子水调节土壤含水量

至田间持水量的 60%。选取催芽后的紫花苜蓿种子直

接播种于装好供试土壤的花盆中，10 天后间苗，每

盆留苗 10 株。盆栽试验于中国科学院南京土壤研究

所控温生长室(25℃，12 h黑暗/光照交替)内进行。培

养 60 天后采集土壤样品。土壤样品一部分经冷冻干

燥后过 100目筛，以供 PAHs含量分析，一部分过 60

目筛，以备土壤粒径分级。 

1.2.2  土壤粒径分级    基于中国科学院南京土壤

研究所等单位制定的土壤粒径分级标准[10]，将不同

处理土壤分成细黏粒(0.1 ~ 1 µm)、粗黏粒(1 ~ 5 µm)、

粉粒(5 ~ 50 µm)以及细砂粒(50 ~ 250 µm)4个粒径组

分[11]。方法如下：①首先，称取 50 g 土样置于 1 L

烧杯中，加入去离子水，浸泡过夜并经超声波分散后，

将悬浊液倾倒过 300目筛，并用去离子水反复清洗至

洗出液变得清亮，得到细砂粒和极少部分植物残体，

即为 50 ~ 250 µm组分；②将上一步过筛后悬液转入

1 L烧杯中加入去离子水，搅拌混匀，记录沉降时间，

沉降时间根据悬液温度查表得该粒级沉降 10 cm 时

间[12]，然后用虹吸管吸出，重复若干次，直至规定

吸液时间，液面以下 10 cm高度内的悬液无丁达尔效

应为止，此组分为 5 ~ 50 µm粉粒；③对上一步收集

到的虹吸液转移到 100 ml离心管中，离心时间根据

斯托克斯定律计算，收集底物冷冻干燥，得到 1 ~   

5 µm粗黏粒；④最后，将上一步离心管中液体转移

至 100 ml离心管中，于 4 500 r/min离心 54 min，

收集离心底物经冷冻干燥后，得到 0.1 ~ 1 µm细黏

粒[13]。本试验回收率在 94.2% ~ 101.3%。不同粒径

组分中有机碳采用 CNS元素分析仪测定[14]。 

1.3  土壤中 PAHs的提取与测定 

称取 2.0 g冻干土样与 2.0 g无水硫酸钠混合均匀

置于索氏提取管中，向茄形瓶中加入二氯甲烷 70 ml，

索氏提取 24 h。提取后样品于旋转蒸发仪浓缩至干

(36℃)，然后向茄形瓶中加入 2.0 ml环己烷溶解瓶中

物质，取 0.5 ml溶液过硅胶柱，用正己烷和二氯甲烷

混合液(v/v，1︰1)洗脱。弃去起初的 1.0 ml洗脱液，

收集 2 ml洗脱液于刻度试管中，用高纯氮气吹干，
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加 2.0 ml正己烷溶解，用气相色谱-质谱联用(GC-MS)

测定[15–16]。 

色谱条件：采用自动进样器的 Agilent 7890GC- 

5975MSD型气相色谱仪分析。色谱柱：DB-5石英毛

细柱(30 m × 0.25 mm × 0.25 µm)，配备 EI源，携带

Chemstation工作站；进样口温度：250℃；升温程序：

初始温度 50℃，保持 1 min，以 25℃/min升至 200℃，

以 8 ℃/min升至 280 ℃，以 1 ℃/min升至 283℃，以

2 ℃/min升至 290℃；载气(He)流速 1 ml/min，进样

量 1 μl；不分流进样。质谱条件：电子轰击(EI)离子

源；电子能量 70 eV；传输线温度 260℃；离子源温

度 230℃；质量扫描范围(m/z)60 ~ 640 amu。 

1.4  数据处理 

土壤中 PAHs的去除率(%)=(Ca–Cb)/Ca×100%，

式中：Ca 为原始污染土壤中 PAHs 的初始含量，Cb

为处理后土壤中 PAHs的含量。 

土壤在进行不同粒径分级后 PAHs 的回收率

(%)=(C1×C1%+C2×C2%+C3×C3%+C4×C4%)/C0×100%， 

式中：C1、C2、C3、C4 分别代表 4 个粒径中 PAHs

的测定含量，C0表示未进行土壤粒径分级 PAHs的测

定含量；C1%、C2%、C3%、C4%分别代表不同粒径

组分所占土壤组分的百分比，分别为 4.3%、41.32%、

24.46% 和 24.72%。经计算，土壤粒径分级后，PAHs

的回收率在 96.38%±0.7%，说明此粒径分级方法对

PAHs的损失较少，可忽略不计。 

采用 SPSS 19.0进行方差分析和显著性差异比较

分析。 

2  结果与讨论 

2.1  不同处理对土壤中 PAHs 总含量与降解效应

的影响 

从图 1 中可以看出，4 种处理对土壤中 PAHs 

均具有一定的修复作用，种植紫花苜蓿的土壤中 

PAHs 的降解率仅为 18%，接种木霉和根瘤菌对紫花

苜蓿降解土壤中 PAHs 具有促进作用，接种根瘤菌

的促进效果尤为明显，紫花苜蓿–根瘤菌联合修复后 

 

(A：2 环 PAHs；B：3 环 PAHs；C：4 环 PAHs；D：5 环 PAHs；图中不同字母表示处理间差异显著(P<0.05)) 

图 1  不同处理修复后土壤中 PAHs 含量 
Fig. 1  Concentrations of 16 PAHs after four treatments  



714 土      壤 第 47卷 

 

土壤中 PAHs 的降解率达 60%。而当同时接种木霉

菌和根瘤菌时，土壤中 PAHs 的降解率较单独接种

根瘤菌明显降低，可能是由于木霉与根瘤菌在修复过

程中发生了拮抗作用，导致促进 PAHs 降解的效果

不明显。4 种处理对土壤中 PAHs 的降解主要集中

在 2、3、4 环 PAHs，而接种根瘤菌明显提高了各

环 PAHs的降解率，尤其是 5 环 PAHs。 

为了进一步研究 4 种处理对土壤中各环 PAHs 

的修复效果，对修复前后土壤中各环 PAHs 的含量

变化分别进行作图，结果见图 2。由图 2 可知，种

植紫花苜蓿对 3 环 PAHs 的降解效果不大，对 4 

环和 5 环 PAHs 具有一定的降解效果，却提高了 2 

环 PAHs(除萘外)在土壤中的含量，这可能是由于紫

花苜蓿的根系分泌物能促进低环 PAHs 从土壤颗粒

中解吸。许端平等[18]研究表明萘、苊、二氢苊、菲

等低环 PAHs 的分子骨架中的苯环会与土壤颗粒中

有机质形成 π 电子重迭而形成共轭，间或是有机质

骨架中的烃类与 PAHs 之间形成范德华力而使得污

染物结合更为牢固，不易被微生物或其他途径降解利

用，这可能是导致本研究中萘、苊等无明显降解的原

因。而荧蒽的分子结构与 4 环接近，这可能是荧蒽

有别于其他 PAHs 降解规律的原因。接种木霉菌和

根瘤菌后，PAHs 的降解率明显提高，尤其对 3、4、

5 环 PAHs 降解的促进效果尤为明显，接种根瘤菌

对 PAHs 降解的促进作用要强于接种木霉菌的处理。 

 

图 2  4 个处理下土壤中不同环数 PAHs 的降解率  
Fig. 2  Degradation rates of PAHs with different rings after four 

treatments 

 
2.2  不同处理对不同粒径组分中 PAHs 降解效应

的影响 

由图 3可知，在 4种处理条件下，PAHs在不同

粒径中的总去除率存在差异，而在 0.1 ~ 1 µm粒径组

分中 PAHs的去除率差异不明显，说明此粒径组分中

PAHs的去除不是产生差异的主要原因；在 1 ~ 5 µm

粒径组分中，TRA处理对 PAHs的去除作用高于其他

处理，TA处理此粒径中 PAHs的含量未发生变化；

在 5 ~ 50 µm粒径组分中，经 4种处理后土壤总 PAHs

的去除率较低(均低于 25%)，其中 A处理对此粒径中

PAHs无去除作用；在 50 ~ 250 µm粒径中，PAHs的

去除率较高，其中 TA 与 TRA 处理此粒径中 PAHs

的去除率达 70%。由图 3 还可看出，RA 与 TRA 处

理对 PAHs的去除效果最好。  

 

图 3  4 种处理下土壤不同粒径组分中 PAHs 的降解率 
Fig. 3  Degradation rates of PAHs in different particle-size fractions 

after four treatments  
 

由图 4A、4B 可知，经 4 种处理作用后，2、3

环 PAHs在不同粒径土壤中的含量均有不同程度的升

高，尤其在 0.1 ~ 1 µm与 1 ~ 5 µm的粒径组分中，这

可能是由于在微生物降解 PAHs的过程中，高环 PAHs

经开环、裂解作用生成了低环 PAHs。还有一种原因

可能是由于不同环数 PAHs 之间发生了转化。

Sanchez-Trujillo等[19]对 PAHs污染土壤研究发现，在

总 PAHs浓度不发生变化时，不同环数 PAHs占总量

的比例会发生较大的变化，PAHs 发生转移后，3 环

PAHs所占比例甚至高于 50%。从图 4A、4B还可看

出，经 4 种不同处理后，2 环、3 环 PAHs 降解率基

本在 20% 以下，这与总 PAHs降解规律一致。 

由图 4C 可知，4 种处理对土壤中 4 环 PAHs 去

除率的差异不大，仅 TRA处理对 50 ~ 250 µm粒径

组分内四环 PAHs的去除率超过 20%，说明向土壤中

添加优势降解菌并不是 4环 PAHs去除的主要原因，

可能是在培养过程中土著微生物活化后对 PAHs产生

去除作用；由图 4C还可知，A、RA、TA处理对 4

环 PAHs的去除主要集中在 5 ~ 50 µm及 50 ~ 250 µm

粒径组分中，TRA处理则主要集中在 1 ~ 5 µm及

50 ~ 250 µm粒径组分中；PAHs在 50 ~ 250 µm粒径

组分中的去除率较其他粒径组分高，其原因可能是
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50 ~ 250 µm粒径组分中 4环 PAHs含量较高，其次

微生物在 50 ~ 250 µm粒径组分中的生物量更高，大

粒径组分中的 PAHs也更易被微生物所利用。罗红

燕[20]对不同团聚体中营养元素分布及真菌、细菌分

布规律的研究发现，全磷、全钾等微生物必需的营养

元素在 50 ~ 250 µm粒径组分中含量较多，且与团聚

体中真菌、细菌的含量呈正相关。 

由图 4D 可知，4 种处理对土壤中 5 环 PAHs

的去除率较高，且明显高于其他环数 PAHs的去除。

此外，4 种处理中 PAHs 在不同粒径组分中的降解

规律大体相同，在 0.1 ~ 1 µm组分中去除率最高，

1 ~ 5 µm组分次之，50 ~ 250 µm组分中去除率最

小。说明 5环 PAHs的去除主要发生在小粒径团聚

体上。 

 

图 4  不同处理下 2 环(A)、3 环(B)、4 环(C)、5 环(D)PAHs 在 4 个粒径范围对 PAHs 的去除率 
Fig. 4  Degradation rates of 2-ring (A), 3-ring (B), 4-ring (C), 5-ring (D) PAHs in four particle size fractions after four treatments 

 

如图 4所示，经 TA处理后，不同环数 PAHs在

小粒径团聚体中的含量均有一定程度的升高，可能的

原因是在培养过程中一部分 PAHs在不同粒径间发生

了转移，其次，这也与木霉的真菌结构有关，由于木

霉的菌体较大，不易与小粒径团聚体中 PAHs相接触，

因而也不利于 PAHs 的去除。而经 RA 处理后 PAHs

去除率高的原因可能是根瘤菌在小粒径团聚体中分

布较多。Najat 等[21]研究发现，细菌在黏粒以及粉粒

上的分布大于其他粒径或者未进行粒径分级的部分，

因此附着在黏粒与粉粒上的 PAHs更易被微生物利用

而降解。 

选取两种具有代表性的 PAHs，即苯并[k]荧蒽和

芘进行分析，发现二者在不同处理及不同粒径中的去

除率均有较大的差异。由图 5A 可知，苯并[k]荧蒽

在小粒径团聚体中浓度减少较多，但在大粒径团聚体

中浓度却增加，这很可能是苯并[k]荧蒽在培养过程

从小颗粒粒径向大颗粒粒径发生了转移，这也可能是 

4 环 PAHs 在经 TA 与 RA处理后去除率低的主

要原因。由图 5B 可看出，芘的去除主要发生在 5 ~ 

50 µm 粒径组分中，且在大粒径团聚体中去除率比

小粒径团聚体高，这与苯并[k]荧蒽的降解有很大的

不同。此外，由图 5B 可知，芘在经 A、TA 处理

后，同样存在粒径间相互转移的情况，这可能也是高

环 PAHs 在微生物降解过程中不易被降解的原因。

图 5 还显示，两种不同 PAHs 的去除存在一定的差

异，且与总 PAHs 的去除存在差异。 
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图 5  不同处理土壤中苯并[k]荧蒽(A)与芘(B)在不同粒径中的降解率 
Fig. 5  Degradation rates of BkF and PYR in four particle size fractions after four treatments 

 

2.3  土壤不同粒径组分中有机质与 PAHs 含量的

相关性分析 

土壤中有机质的含量通常被认为是 PAHs等疏水

性有机物空间分布差异的主要原因[22]。高环 PAHs主

要存在于表层土壤，并与土壤有机质胶体结合而发生

迁移[23]。从图 6中可以看出，4种处理不同粒径组分

有机质含量表现为：细砂粒(50 ~ 250 µm)﹥粗黏粒 

(1 ~ 5 µm)﹥细黏粒(0.1 ~ 1 µm)﹥粉粒(5 ~ 50 µm)，

PAHs在细砂中的浓度也明显高于在其他粒径中，即

有机质含量越高，在这范围粒径中的 PAHs含量也越

高，这与 Ni等[24]的研究一致。而赵芳妮等[25]研究发 

 

(a: 0.1 ~ 1 µm; b: 1 ~ 5 µm; c: 5 ~ 50 µm; d: 50 ~ 250 µm) 

图 6  土壤不同粒径中 PAHs 与有机质分布规律 
Fig. 6  Distribution of PAHs and organic content in soil four particle 

size fraction 

现，PAHs在粉砂中含量高于细砂和黏粒，与本研究

所得到的细砂粒中 PAHs含量最高有所不同，可能是

由于本研究供试土壤为水稻土，种植水稻过程，会产

生大量植物残体，与赵芳妮等[25]研究的焦化厂污染

场地表层土壤有机质含量存在差异有关。 

3  结论 

紫花苜蓿–根瘤菌联合作用对 PAHs 污染土壤的

修复效果最优，降解率达 60% 以上。不同粒径组分

中 PAHs含量的分布顺序为细砂粒>粉粒>粗黏粒>细

黏粒，且 PAHs 在不同粒径团聚体中去除差异性较

大。低环(2、3环)PAHs在各粒径组分中去除率较低

(20% 以下)，4 环 PAHs 的去除主要存在于粉粒及

细砂粒中，5 环 PAHs 的去除则主要存在于细黏粒

与粗黏粒中。低环 PAHs 在培养过程中可以在不同

粒径组分间发生非均衡分配，2 环 PAHs 向 3 环

PAHs 转化，在总浓度不变的情况下，不同处理后 3 

环 PAHs 所占比例明显升高。 
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Degradation of PAHs in Different Particle Size Fractions 
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(1 College of Resource and Environmental Engineering, Guizhou University, Guiyang  550025, China; 2 Institute of Soil Science, 
Chinese Academy of Sciences, Nanjing  210008, China; 3 Nanjing Institute of Technology, Nanjing  211167, China) 

 

Abstract: A pot experiment was conducted to explore the combined remediation of microorganisms (Trichoderma reesei 

and Rhizobium meliloti) and alfalfa stimulated the degradation of PAHs by rhizosphere microflora in different particle-size 

fractions of soil aggregates. Soil aggregates were partitioned into 4 particle-size fractions (clay: 0.1 – 1 µm, fine silt: 1 – 5 µm, 

silt: 5 – 50 µm and fine sand: 50 – 250 µm) by using the method of centrifugation in five treatments. The results showed that the 

degradation rate of PAHs in soil treated with Rhizobium meliloti with alfalfa was 60%. The distribution of 16 PAHs 

concentrations in different soil particle size composition was in the order of fine sand ＞ silt ＞ fine sand ＞ clay, besides, 

low-molecular (2, 3-ring) PAHs was not degraded and but transferred in different size of particles (degradation rate less than 

20%). The degradation of 4-ring PAHs occurred mainly on silt and fine sand soil particles and 5-ring PAHs degradation on the 

clay. Hence, the distribution and degradation of PAHs in different size of particles has a great significance on remediation of 

PAHs polluted soil. 

Key words: Polycyclic aromatic hydrocarbons; Alfalfa; Trichoderma reesei; Rhizobium meliloti; Soil particles; 

Degradation 

 

 


