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摘  要：随着农药长期大量的施用，农药残留及其污染问题日益严重。因此，针对我国农业生产中涉及的三类

主要农药除草剂、杀虫剂和杀菌剂的施用情况及其农田土壤中残留特征进行了阐述，对农田土壤因农药残留造成的作

物抗性危害、生态环境风险以及人类健康潜在风险等进行了分析，并对农药污染农田土壤的微生物修复、植物修复以

及菌根修复的研究状况进行了介绍，在此基础上提出了农田土壤农药污染综合治理的防控对策。 
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农药作为农业生产中必不可少的生产资料，对农

业发展和人类粮食供给做出了巨大的贡献。农药主要

包括杀菌剂、杀虫剂和除草剂三大类。世界范围内农

药所避免和挽回的农业病、虫、草害损失占粮食产量

的 1/3[1]。然而近年来随着农药长期大量的施用，农

药残留及污染问题日益严重，已成为农业面源污染的

重要来源之一[2]。据统计，农田中施用的农药量仅有

30% 左右附着在农作物上，其余 70% 左右扩散到土

壤和大气中，导致土壤中农药残留量及衍生物含量增

加，造成农田土壤污染[3]。这不仅会破坏土壤中的生

物多样性，还会通过饮用水或土壤−植物系统经食物

链进入人体，危害人体健康。早在 20世纪 70年代，

国外就开始了土壤农药污染的治理与修复工作。目

前，德国、丹麦和荷兰在这方面的工作处于领先地

位 [4]。我国随着民众对农产品安全和品质需求的提

升，土壤农药污染的治理与修复受到越来越多的重

视。本文针对我国农田农药的使用与污染现状，介绍

土壤农药污染产生的危害和生态风险，评述国内外农

药污染的修复技术，为我国农田农药污染防控与治理

提供科学参考。 

1  农田农药的污染现状 

据统计，目前世界上生产和使用的农药有几千

种，世界农药的施用量每年以 10% 左右的速度递增。

20世纪 60年代末，世界农药年产量在 400万 t左右，

90年代则超过 3 000万 t。我国是一个农业大国，农药

使用量居世界第一，每年达 50万 ~ 60万 t，其中 80% ~ 

90% 最终将进入土壤环境，造成约有87万 ~ 107万hm2

的农田土壤受到农药污染[3,5]。我国农药使用量较大的地

区有上海、浙江、山东、江苏和广东，其中以上海和浙江

用药量最高，分别达到了 10.8 kg/hm2和 10.41 kg/hm2[6]。

以小麦为主要农作物的北方干旱地区施药量小于南

方水稻产区；蔬菜、水果的用药量明显高于其他农作

物。目前，农药污染已成为我国影响范围最大的一类

有机污染，且具有持续性和农产品富集性。随着使用

量和使用年数的增加，农药残留逐渐增加，呈现点-

线-面的立体式空间污染态势。 

1.1  除草剂的使用量与污染现状 

近年来，除草剂的增长率远高于杀虫剂和杀菌剂，

约占到农药产量比重的 1/3。目前全国农田化学除草面

积较1980年增加了十多倍，据估算除草剂将以每年200

万 hm2次的速度增加，每年需除草剂 6.7万 ~ 8.6万 t，

占农药需求总量的 30% ~ 40%，未来十年全国化学除草

面积可能会增加 0.31亿 hm2[7]。中国农药市场先后有

近百个除草剂产品，其中以莠去津、扑草净、西草净

制剂为主的三嗪类，2,4-D等苯氧羧酸类，以苄嘧磺

隆、甲磺隆制剂为主的磺酰脲类和乙草胺、丁草胺等

酰胺类除草剂是市场的主流品种。而莠去津、甲磺隆、

绿磺隆、咪唑乙烟酸、氟磺胺草醚和豆磺隆是长残效

除草剂，占到除草总面积的 15% 左右[8]。草甘膦作
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为一种高效、低毒、广谱、适用范围极广的灭生性除

草剂[9]，由于其优良的传导性，最初主要用于非粮食

作物以及免耕土壤上的除草，随着抗草甘膦转基因作

物的发展，草甘膦的应用从非粮食作物转向粮食

作物，使其在全球的使用正以每年 20% 的速度递

增 [10]。  

随着除草剂的大量施用，造成的环境影响也日益

突显。研究表明，在南非、瑞士、西班牙、法国、芬

兰、德国、美国和中国等莠去津使用历史较长的国家，

地表水和地下水均受到了不同程度的污染。欧洲委员

会有关饮用水的规定中 (80/778/EC) 要求，任何农药

在饮用水中含量不能超过 0.1 μg/L，农药总含量不能

超过 0.5 μg/L[11]。我国在 1998年规定莠去津Ⅰ、Ⅱ

类地表水中的标准为 3 μg/L。然而，美国 USGS 在

1991—1992年调查发现，West Lake湖的 13个水样

中就有 11 个水样的莠去津浓度超过了饮用水的标

准，1996 年再次调查地下水时仍发现 50% 的水井

样品中检测出莠去津和它的代谢物[12]。Oldal等[13]调

查了匈牙利土壤中农药活性成分和残留，发现 24 个

土壤样品中只有 2 个样品含有莠去津，浓度分别为 

0.07 mg/kg和 0.11 mg/kg；但是地下水样品中测到莠

去津 166 ~ 3 067 μg/L，乙草胺 307 ~ 2 894 μg/L，二

嗪农 15 ~ 223 μg/L和扑草净 109 ~ 160 μg/L。德国自

1991年 3月开始禁止在玉米田施用莠去津，Tappe等[14] 

1991—2000 年对德国地下水的监测中发现，莠去津

及其衍生物的检出量仍呈不断上升的趋势。莠去津是我

国玉米田主要施用的除草剂，2000 年我国莠去津的使

用量为 2 835 t，仅辽宁省使用量就超过 1 600 t[15]。由

于莠去津水溶性较强，农田中的大量施用使它成为各

国河流、小溪等水体中检出率最高的除草剂。我国淮

河信阳、阜阳、淮南、蚌埠 4个监测断面检测到莠去

津的残留量分别为 76.4、80.0、72.5、81.3 μg/L[16]。

严登华等[17]剖析了东辽河流域地表水体中莠去津的

含量和富集特征的时空分异，得出辽河流域旱田分布

区和非旱田分布区内地表水中莠去津的平均含量分

别为 9.71 μg/L和 8.85 μg/L，7月份流域地表水中莠

去津含量最高，可达 18.93 μg/L。目前，关于我国土

壤中除草剂残留的报道较少。王万红等[18]报道了辽

北农田土壤中除草剂的残留特征，莠去津、乙草胺和

丁草胺 3种除草剂均有检出，其中莠去津和乙草胺全部

检出，丁草胺检出率相对较低，仅为 27.8%；残留量莠

去津、乙草胺和丁草胺分别为 0.14 ~ 21.20、0.53 ~ 

203.20和 nd ~ 30.87 μg/kg。在高使用量的条件下，

土壤中草甘膦的浓度可能达 2 mg/kg，若考虑土壤对

草甘膦的吸附，土壤表层中实际的浓度要比这个数值

高得多[19]。 

1.2  杀虫剂的使用量与污染现状 

现阶段杀虫剂包括新烟碱类、拟除虫菊酯类、有

机磷类、氨基甲酸酯类、天然类、其他结构类等六大

主类。在全球农药市场中，2011年杀虫剂约占了 28% 

的市场份额，销售额达到了 140 亿美元；2014 年在

农药市场的销售份额占比 29.5%，销售额为 186.19

亿美元[20]。杀虫剂最大的应用作物为果蔬，其他应

用较多的有大豆、水稻、棉花等。从 2014 年全球销

售情况来看，有机磷类杀虫剂市场销售额占杀虫剂市

场的 15.3%，在杀虫剂所有类别中排名第四。目前统

计用于农业的有机磷类杀虫剂品种有 46 个，其中销

售额排在前 7名的依次是毒死蜱、乙酰甲胺磷、乐果、

丙溴磷、敌敌畏、喹硫磷和马拉硫磷。拟除虫菊酯类

杀虫剂市场销售额占杀虫剂市场的 17.0%，在杀虫剂

类别中排名第三，其中销售额和年增长率排在前 5

位的依次是高效氯氟氰菊酯、溴氰菊酯、氯氰菊酯、

联苯菊酯和氯菊酯。氨基甲酸酯类杀虫剂市场销售额

占杀虫剂市场的 6.7%，在杀虫剂类别中排名第六。

目前统计用于农业的氨基甲酸酯类杀虫剂有 17 个，

其中使用较多品种有 4个，依次为灭多威、克百威、

杀螟丹和丁硫克百威。在中国，除杀螟丹外，其他 3

个均被限制使用。新烟碱类杀虫剂市场销售额占杀虫

剂市场的 18%，在杀虫剂类别中排名第二。目前统计

用于农业的新烟碱类杀虫剂有 7个，分别为噻虫嗪、

吡虫啉、噻虫胺、啶虫脒、噻虫啉、呋虫胺和烯啶虫

胺。近年来，该类型产品中多个品种受到管制，尤其

是 2013 年底起，噻虫嗪、吡虫啉和噻虫胺等在欧盟

的使用受到限制。天然类杀虫剂主要包括植物源、动

物源和微生物源物质及其代谢物。2014 年销售额排

前 4名的天然类杀虫剂依次为阿维菌素、多杀霉素、

乙基多杀菌素、甲氨基阿维菌素苯甲酸盐；销售额较

大的微生物杀虫剂主要有苏云金杆菌、坚强芽孢杆

菌、蜡蚧轮枝菌等；销售额较大的植物提取物杀虫剂

有印楝素等。有机氯类杀虫剂市场销售额仅占杀虫剂

市场的 0.7%，目前市场上有机氯类杀虫剂主要有硫

丹、三氯杀螨醇和林丹。有机氯类杀虫剂虽然在发展

中国家保持了一定的销售额，但在发达国家的销售额

一直在下降。此外，2014 年销售额较高的其他类杀

虫剂有氟虫腈、氯虫苯甲酰胺、氟苯虫酰胺、螺虫乙

酯、茚虫威、吡蚜酮、虫螨腈、氟啶虫胺腈、氰氟虫

腙、乙虫腈和氟啶虫酰胺。 

我国杀虫剂的使用情况与全球杀虫剂的销售状
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况类似。以江苏省为例，农用杀虫剂使用量占农药使

用量的比重远高于杀菌剂和除草剂，2000 年以来每

年杀虫剂的使用量在 5万 ~ 7万 t，约占农药使用总

量的 60% 以上。从杀虫剂种类来看，有机磷类杀虫

剂使用量最大，约占杀虫剂使用总量的 70%；其次是

新烟碱类，约占 18%；氨基甲酸酯类和杂环类约占

12%[21]。2000年以来，不同类型农药使用量所占杀虫

剂比重变化不大。高毒的氨基甲酸酯类杀虫剂虽然用

量下降，一些中等毒性的氨基甲酸酯类农药 2004—

2008年用量不降反升，比 2000年前后用量增加 2倍

以上。至 2007年，甲胺磷、甲基对硫磷等高毒农药品

种基本停止使用，水胺硫磷、甲基异柳磷、克百威等高

毒品种虽未被取消登记，但使用量降幅较大。敌百虫、

乐果和咪嗦酮等中等毒性杀虫剂用量变化不大，如敌百

虫在 2000—2009年基本保持在年使用量 1 000 t左右。

辛硫磷、毒死蜱、氟虫腈、吡蚜酮等中等毒性杀虫剂用

量迅速上升，其中辛硫磷的用量几乎增加了 1倍，毒死

蜱取代甲胺磷成为用量最大的有机磷杀虫剂。 

多年施用农用杀虫剂对环境造成了不可避免的

污染。有机氯农药(OCPs)因高生物富集性和放大性、

高毒性的原因，在大多数国家已禁止使用，但是 OCPs

的污染问题仍是世界各国所面临的重大环境和公共

健康问题之一。我国在 20世纪 50—80年代曾使用过

OCPs，其中六六六(HCHs)490万 t，滴滴涕(DDTs)40

万 t，分别占全球总用量的 33% 和 20%[22]。尽管自

20 世纪 80 年代中期后已基本禁用 OCPs，但部分地

区土壤中 OCPs的残留量依然相当严重。2004年，我

国对 5个省市表层土壤中OCPs污染状况调研结果表

明，DDTs仍是土壤中 OCPs污染的主要组成，约占总

量的 90% 左右，平均浓度从高到低依次为江苏省＞湖

南省＞湖北省＞北京市＞安徽省。根据我国《土壤环

境质量标准》(GB 15618—1995)的规定，HCHs和DDTs

在一级土壤中的质量分数标准限值为 50 μg/kg，我国

大部分地区土壤中OCPs污染水平集中在中低浓度水

平，但部分地区 OCPs 的浓度分布差异较大，存在

OCPs污染严重超标的现象，如广州、成都、呼和浩

特等城市[23]。安琼等[24]对南京地区土壤中 OCPs残留

分析的结果表明OCPs在不同类型土壤中的残留量依

次为露天蔬菜地＞大棚蔬菜地＞闲置地＞旱地＞工

业区土地＞水稻土＞林地；耿存珍等[25]报道青岛地

区不同类型土壤中OCPs残留量为菜地＞农田＞公路

两侧区域；Li 等[26]报道了珠江三角洲地区 HCHs 和

DDTs的平均含量从高到低依次为农田＞稻田＞天然

土壤。这说明了土地的耕作类型不同，对于 OCPs的

使用量也不同，从而使不同类型的土壤中 OCPs呈现

出不同的残留水平。作为一种危害性极高的 OCPs，

硫丹曾广泛用于棉花、烟草、茶叶和咖啡等农业生产，

导致在许多国家和地区的土壤、大气、雨水、地下水

等样品中检测到其残留[27]。近年来，我国在多个省份

及流域的各种环境介质中检出硫丹。对我国的 37个城

市及 3个背景点的空气监测发现，α-硫丹和 β-硫丹的

浓度范围分别为 0 ~ 1 190 pg/d3和 0 ~ 422 pg/d3[28]，同

时发现，含量较高采样点出现在棉花种植区，表明农

业使用是我国空气中硫丹的重要来源。水环境中同样

有硫丹的存在，我国太湖中也检测出硫丹，浓度为

0.32 pg/L[29]。有机磷、氨基甲酸酯、拟除虫菊酯类农

药应用非常广泛，这些非持久农药与土壤都有较强的

结合能力。有机磷杀虫剂在土壤中的结合残留量高达

26% ~ 80%，氨基甲酸酯类农药西维因的结合残留量

达 49%，拟除虫菊酯类农药的结合残留量达 36% ~ 

54%[30]。有机磷农药在蔬菜、粮食和一些畜产品中的

残留引起的农药中毒事件，引起人们的高度重视。

据报道，1998年 1—10月全国蔬菜农药中毒人数达

94 165人，死亡 9 107人，因农药残留量检验不合格

的出口农产品被退货金额达 74亿美元[31]。 

1.3  杀菌剂的使用量与污染现状 

农药杀菌剂是防治作物病害最重要的武器，杀菌

剂近年来一直成为研发的热点。据统计，2012—2014

年全球杀菌剂销售额分别占农药总销售额的 26.3%、

25.8% 和 25.9%。我国杀菌剂的需求量从 2000 年的

5.98万 t 到 2012年的 7.94万 t，增加了 32.7%，2013

年我国的杀菌剂用量同比增加 4.68%。苯醚甲环唑等

三唑类杀菌剂需求量增幅较大，从 2000年的 1.9万 t 

(制剂量)到 2012 年的 3.04 万 t(制剂量)，增加了

59.7%[32]。近年来世界杀菌剂新品种的开发取得很大

进展，如三唑类、酰胺类、嘧啶胺类、甲氧基丙烯酸

酯类杀菌剂等。从农药市场需求量来讲，全球杀菌剂

增长速度达到近 8%，三唑类杀菌剂仍将是主角；甲

氧基丙烯酸酯类杀菌剂因其现阶段无可替代的作用

效果将逐渐占据杀菌剂的主角地位。杀菌剂主要用于

水果、蔬菜、中草药等的病害防治。由于大部分杀菌

剂为较低效或低效农药，在施用后一段时间内才可以

看到明显的防治效果，因此使用过程中用量常被刻意

提高数倍甚至数十倍, 杀菌剂就成了蔬菜生产的重

要污染源之一。欧盟早在 1996 年就指出异菌脲、腐

霉利、百菌清、苯菌灵、代森类等几种杀菌剂是作物

生产中主要的危害残留物。法国国家环境所 2003 年

的一份调查报告显示，法国 90% 的河流及 58% 的
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地下水中含有杀菌剂、除草剂及杀虫剂等农药。由于

我国农药监管的重点是高毒高残留的杀虫剂，而对杀

菌剂的监管重视不够，因此杀菌剂的用量一般会比登

记用量大几倍甚至十几倍，特别是多菌灵、福美双、

代森锰锌等在我国已经有很长的使用历史。在我国生

产的水果、蔬菜中，多菌灵和百菌清的检出率均较高，

某些地方还会超标[33]。 

2  农田土壤农药残留的风险分析 

2.1  农药施用产生的抗性危害 

由于农药的长期使用，其防治对象害虫和杂草会

对农药产生抗性，而害虫的天敌却遭受农药毁灭性的

打击。据统计报道，截至 2009年全世界 189种杂草

对 1种或数种除草剂产生抗性，其中双子叶杂草 113

种，单子叶杂草 76种[34]。据不完全统计，在全世界

已有 540种昆虫和螨对 310种化合物产生抗药性，在

我国已发现产生抗性的昆虫和螨类达 45种[35]，如吡

虫啉这类害虫产生抗性风险较高的品种, 因害虫抗

性迅速上升, 防效快速下降而将会被其他产品取代。

在连续多年使用同一种(类)除草剂后，大量对除草剂

敏感的群体被杀死而减少，而一些不敏感或已产生抗

性的群体得以繁衍，致使农田杂草种群迅速更迭，群

落结构发生改变，演替加速，次要杂草上升为优势种

群并滋生为害，增加了防除的难度。早期应用的除草

剂品种从开始应用到杂草产生抗性约需 10 年以上，

而最近则仅用 4 ~ 5年便产生抗性。抗性的形成会使

农药的使用量增加，在中国东北地区，一些旱田除草

剂每公顷用量成倍增长，如莠去津由开始的 1.5 g已

增至目前的 3 g，乙草胺由 1 g增至 2 g，稻田苄嘧磺

隆由 30 g增至 50 g[8]。从而使农药对环境的污染更为

严重，形成恶性循环。杂草抗药性问题的严峻形势已

引起了全世界的高度重视，除草剂抗药性的严重程度

有可能超过杀虫剂和杀菌剂[36]。 

2.2  农药对作物生长和品质的影响 

一方面被农药长期污染的土壤将会出现明显的

酸化，土壤养分(P2O5、全氮、全钾)随污染程度的加

重而流失，土壤孔隙度变小等，造成土壤结构板结，

从而影响作物的生长。另一方面残存于土壤中的农药

对生长的作物有不利的影响，尤其是除草剂。不同的

作物对除草剂的敏感程度不一样，若把除草剂用在敏

感作物上，或气传漂移在其上面，就会产生药害，甚

至死亡。田间喷洒除草剂后，有效地控制了当季农田

杂草，但对下茬敏感作物却容易造成药害。在除草剂

使用过程中与杀虫剂、杀菌剂以及其他农药混用不

当，容易对农作物造成药害。此外，研究表明除草剂

会影响作物的生化组成和氮代谢。如丁草胺和二氯喹

啉酸等除草剂处理后，水稻叶鞘内游离氨基酸含量明

显增加，蔗糖含量和总酚含量均下降[37]。氟乐灵可

诱导马铃薯产生一种具有杀菌活性的化合物。进一步

的研究表明，这种生理生化上的变化会影响作物的抗

虫、抗病性，促进或抑制害虫或病原生物的生长和增

殖，从而间接地影响作物的生长[38]。一些长期使用

长残效除草剂的田块还出现了除草剂残留量累积的

现象，严重影响了后茬作物的轮作，形成了“癌症田”

的现象。除草剂如咪唑啉酮、三唑嘧啶磺酰胺、三氮

苯甚至用于小麦田的敌稗也会伤害后茬作物。 

2.3  农药对土壤酶的影响 

农药对土壤酶活性的影响既有正面效应也有负

面效应，这主要取决于农药本身和环境因子。一般情

况下低浓度农药对土壤酶表现刺激效应，高浓度则表

现出抑制效应，且抑制作用随浓度的增加而增强[39]。

闫颖等[40]研究表明百菌清、百菌清-多菌灵混剂、氯

氰菊酯在实验浓度范围内(0.1 ~ 50 mg/g)明显抑制土

壤转化酶活性，多菌灵、吡虫啉浓度低于 0.1 mg/g

时对转化酶有激活作用，而浓度高于 0.5 mg/g时抑制

转化酶活性；百菌清和多菌灵联合使用，会使农药毒

性明显增强。磺酰脲除草剂对土壤酶的活性有抑制作

用。研究发现甲磺隆浓度为 0.1 μg/g时不影响脲酶的

活性，当甲磺隆的浓度提高为 0.5 ~ 2.0 μg/g时，脲

酶活性显著降低[41]。Sannino等[42]考察了 4种杀虫剂

(苷草磷、百草枯、莠去津和甲萘威)对 22 种土壤磷

酸酶活性的影响。苷草磷作用下磷酸酶活性受到抑

制，抑制率为 5% ~ 98%。农药对土壤酶的影响是一

个长期的过程，应考虑时间的影响。杀虫剂久效磷、

喹硫磷和氯氰菊酯两两复合处理时，其交互效应对土

壤纤维素酶和淀粉酶活性的影响与土壤中相应降解

纤维素和降解淀粉的微生物种群数量显著相关[43]。

土壤类型及其性质也起着重要作用：黑土与草甸土相

比，前者有机质含量更高，对环境改变有更大的缓冲

能力，故除草剂氯嘧磺隆和杀虫剂呋喃丹施用在两种

土壤中，黑土中脲酶活性的变化较缓慢些[44]。 

2.4  农药对土壤微生物的影响 

农药污染对微生物群落结构和多样性往往产生不

利的影响，这种影响与农药种类和浓度关系密切[45]，而

微生物对农药的抗性也是一个值得关注的问题[46]。在相

同浓度下，百菌清对土壤微生物群落结构的影响比对嘧

菌酯和戊唑醇两种农药的影响程度更大，时间更长[47]；

同样在相同浓度处理下，草甘膦和噻唑啉能提高土壤微
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生物的活性和生物量，而乐果则降低微生物的活性和生

物量[48]。研究表明乐果施用后 10 天能显著降低土壤微

生物的呼吸作用，有机磷农药污染的土壤中土壤动物的

种类及数量都显著地减少。农药浓度与其毒性效应直接

相关，低浓度的除草剂苄嘧磺隆对水稻土中微生物有轻

微、短暂的不利影响，而高浓度处理下，细菌群落数量

急剧下降，该水稻土中微生物群落的多样性与苄嘧磺隆

的浓度显著相关[49]。低浓度(<60 mg/kg)甲氰菊酯杀虫剂

对蔬菜土壤中微生物数量影响不大，高浓度(>90 mg/kg)

的甲氰菊酯在短期内就能对微生物有抑制作用。农药对

土壤微生物的影响是有选择性的，敏感类易受抑制，耐

受型的优势群落则可利用农药作为碳源和能源而增殖
[49]。因此，土壤微生物对农药的抗性也是农药影响微生

物过程中需要考虑的重要因素。 

2.5  农药对土壤动物的影响 

一般情况，有机磷杀虫剂对土壤动物的影响比除

草剂、杀菌剂等更显著。有机磷杀虫剂对土壤动物的

作用速度快、毒性强，是一类急性农药，而除草剂、

杀菌剂对土壤动物是慢性的，毒性也较弱[50]。蔡道

基等[51]研究发现，蚯蚓对甲基对硫磷与克百威的毒

性反应快，用土壤法处理 30 min后皮肤发红充血，

遇光或受机械触动刺激，急剧卷曲、扭动，失去逃避

能力。受害严重的蚯蚓 1周死亡，死亡前颜色变淡，

环节松驰、脱节，甚至溃烂。Bouwman 等[52]研究也

表明，当赤子爱胜蚓暴露在 2 mg/kg呋喃丹污染的土

壤中，蚯蚓个体不能发育出环带和产卵。不同研究者

分别对 3种除草剂苯磺隆、乙草胺和百草清的研究，

均得出随着农药处理浓度的增加，土壤动物种类和数

量呈递减变化，多样性指数 H' 值亦呈递减趋势的结

论，同时一致认为，土壤中的优势种群弹尾目和甲螨

亚目，是对这些农药较为敏感的一类，可作为土壤环

境污染的重要指示生物[50,53–54]。 

2.6  农药对水生生物的影响 

土壤中残留的农药通常随地表径流进入河流、湖

泊，对地下水和地表水造成污染。同时，进入水体的

农药也会对水生生物造成一定的毒害作用。莠去津能

在水生生物体内产生富集，对水体中的低等动物毒性

极大，研究表明对淡水中的软体动物如水蚤、水蛭的

取食、生长、产卵产生抑制作用[55]。它在鱼体内富

集的浓度可以达到周围水环境浓度的 11 倍。暴露在

0.5 μg/L莠去津的水环境中的金鱼发生明显的行为变

化。莠去津对水生动物和两栖动物产生某些生殖毒

性。Dodson 等人[56]的研究发现，水蚤 Daphnia 在胚

胎形成期，低浓度 0.5 ~ 10 μg/L莠去津的暴露就可使

它的雌性后代出生率增加。将蝌蚪放在含有不同浓度

莠去津的水中饲养，0.1 μg/L的莠去津水溶液就能导

致青蛙产生雌雄同体现象。草甘膦对鲫鱼具有一定的

毒性，但不具有剂量效应，与染毒时间的长短也无明

显相关性[57]。溴苯腈能导致啮齿类动物的生殖障碍，

一旦进入水体，会产生很强的毒性，对鱼类的生存构

成威胁。几乎所有水生生物对硫丹都非常敏感。研究

表明，硫丹对藻类具有较高毒性[58]；无底泥条件下

硫丹对甲壳动物的毒性比存在底泥时要高数倍到数

十倍[59]；硫丹对鱼类同样具有较强毒性，淡水鱼类

相对海水鱼类具有更高的耐受性，高等鱼类较低等鱼

类对硫丹的耐受能力更强一些[29]。另外，硫丹与其

他污染物的联合毒性效应更强。研究表明，394 μg/L

毒死蜱与 4.5、7.9 和 1 μg/L硫丹分别共同作用下，

太平洋树蛙幼体(Pseudacrisregilla)致死率显著高于硫

丹单一染毒[60]。稻丰散、福美双和敌百虫对鱼具有

中等急性风险；硫丹和敌百虫对鱼具有慢性风险；三

溞唑磷、二嗪磷和毒死蜱对 具有急性高风险；敌百虫、

毒死蜱、硫丹、丙溴磷、福美双、抗蚜威、阿维菌素、

稻丰散、溴氰菊酯、吡蚜酮和多 溞菌灵对 具有中等急

性风险和慢性风险；乙草胺和莠去津对藻类具有急性

高风险；氟乐灵、敌百虫和福美双对藻类具有中等急

性风险；同时这几种农药对藻类也具有慢性风险[61]。 

2.7  农药对人类健康的潜在风险 

由于农药使用者缺乏农药知识和用药技术，长

期大量不合理地使用农药，造成蔬菜、水果、畜禽

养殖产品等农药残留量过高，而这些农产品会对人

体健康造成急慢性中毒危害。例如，莠去津和 2,4-D 

已被美国环保局列为致癌物[62]。农药和重金属是蔬

菜、茶叶及粮食作物的主要污染物。其中，叶菜类

易受农药污染。蔬菜中超标的农药品种主要为菊酯

类、有机磷类和氨基甲酸酯类农药，如氰戊菊酯、

联苯菊酯、氯氟氰菊酯、三唑磷、水胺硫磷、对硫

磷、苯醚甲环唑、克百威、敌敌畏、毒死蜱、氟虫

腈、乐果等。受农药污染的主要粮食品种是水稻，

农药品种主要为敌敌畏、氧化乐果、甲胺磷等有机

磷农药[63]。国家质量监督检验检疫总局公布的 2001

年第三季抽查结果显示，23个大中城市的大型蔬菜

批发市场，47.5% 蔬菜农药残留量超标。慈溪市

1992—2000年的 1 221例农药中毒事件中，因食用

被农药污染的蔬菜、水果而中毒的 317 例，占

26%[64]。2012年，叶雪珠等[65]对浙江省蔬菜生产中

的农药使用情况和 94种农药残留进行了分析，发现

目前蔬菜生产中主要使用 78种农药，包括杀虫剂、
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杀菌剂、生长调节剂和除草剂，以低毒农药品种为

主；蔬菜中主要残留 28种农药，检出频率较高的农

药依次为啶虫脒、多菌灵、毒死蜱、吡虫啉、烯酰

吗啉、三唑磷、霜霉威和哒螨灵等，检出的残留农

药品种中，有 46.4% 在调查中未发现有使用，甲胺

磷等高毒农药仍有检出，说明蔬菜食用仍存在农药

残留安全风险。此外，研究表明很多农药都具有内

分泌干扰物(EDs)的特性。EDs对个体的生殖、发育

以及行为产生多方面的影响，表现出拟天然激素或

抗天然激素的作用。在已报道 125种 EDs中，农药

就有 86种，占 68.8%。我国当前几种主要除草剂中

乙草胺、莠去津、甲草胺、草克净、杀草强等均是

EDs。近 20年来出现的拟除虫菊酯类，被农业和家

庭广泛用作杀虫剂，现已证实它能刺激乳腺癌

MCF7 细胞增殖和 p52 基因表达[66]。世界各国广泛

使用残效期很长的有机氯杀虫剂，包括 DDT、氯丹、

狄氏剂、毒杀芬和六氯苯等物质是 EDs。虽然已禁

止在中国使用，土壤中的残留也在逐步降低。但是

由于 EDs具有低剂量效应，一些用量并不多的农药

也可能因为低剂量效应，危害具有相加作用而应给

予重视。此外，农药乳化剂，如烷基酚类，包括壬

基酚、辛基酚等或者杀虫剂载体，如邻苯二甲酸酯

类，不仅污染广泛，而且其雌激素活性也很高。具

有 EDs特性的农药不仅具有致癌作用，而且有可能

导致男性基本丧失生育能力，使人类在一代人的时

间里灭绝[66]。 

3  农药污染农田土壤的修复 

目前用于修复农药污染土壤的修复技术主要有

物理修复、化学修复和生物修复等。其中，物理修复

和化学修复技术具有周期短、修复效率高，但工程量

大、费用高、易产生二次污染等特点，更为适用于农

药残留浓度较高的土壤修复，如农药场地污染修复。

生物修复法虽然修复周期较长，但因其经济环保，且

不易破坏生态系统等优点，更加适合中低残留浓度的

农药污染土壤，如农田土壤中的农药污染修复。针对

农田土壤中各类农药的生物修复主要包括微生物修

复、植物修复、菌根修复等。 

3.1  微生物修复 

大量的研究表明，农药的微生物降解是能够彻底

消除农药土壤污染的主要途径[67]。微生物降解农药

的作用方式可以分为两大类，一是微生物直接作用于

农药，通过酶促反应降解农药，常说的微生物降解有

机磷农药多属于此类；二是通过微生物的活动改变了

化学和物理的环境而间接作用于农药，一般有矿化作

用、共代谢作用、生物浓缩或累积作用及其他的间接

作用等。农药微生物降解的研究始于 20世纪 40年代，

细菌、真菌、放线菌、藻类等对农药都有降解作用，

现已发现了大量农药降解菌及其降解的农药[68]。以

毒死蜱为例，毒死蜱在非灭菌土壤中的降解比在灭菌

土壤中快得多，证明了土壤微生物对毒死蜱的降解作

用[69]。杨丽等[70]从蔬菜大棚土壤中分离到一株能以

毒死蜱为唯一碳源和能源生长的粪产碱杆菌 DSP3 

(Alcaligenesfaecalis DSP3)，在含 100 mg/L毒死蜱的土

壤中，20天后该菌对毒死蜱的降解率接近 100%。真菌

以毒死蜱为唯一碳源，对毒死蜱浓度在 20 ~ 200 mg/L，

pH 6.5 ~ 9.0，温度 30 ~ 40℃时的降解效果较好[71]。

Mukherjee等[72]利用绿藻门中的小球藻进行毒死蜱的

降解实验，发现该藻不仅能够降解毒死蜱，对毒死蜱

的两种降解产物 3,5,6-trichloropyridirol 和 Chlorp- 

yrifosoxone也有降解效能。由于微生物种类和功能的

多样性，一种毒死蜱降解菌往往可以降解多种农药，

如产碱杆菌(Alcaligenes sp.)、布鲁氏杆菌(Brucella sp.)

对甲基对硫磷、对硫磷、毒死蜱、辛硫磷等都有一定

的降解效果[73]。微生物的种类、数量、活性对于农

药的代谢至关重要，而改善土壤的环境条件，特别是

营养条件，如勤松土、少积水、多光照、多通气以及

定期投加营养物等，以满足污染环境中已经存在的降

解菌的生长需要，以便增强土著降解菌的降解能力。

微生物降解的本质是酶促反应，即农药通过一定的方

式进入细菌体内，然后在各种酶的作用下，经过一系

列的生理生化反应，最终将农药完全降解或分解成分

子量较小的无毒或毒性较小的化合物的过程[74]。可

降解农药的酶主要有加氧酶、脱氢酶、偶氮还原酶和

过氧化物酶等。在许多情况下，农药的微生物降解是

在多种酶的协同作用下完成的。因此，利用固定化酶

对农药的降解研究国内外均已有报道，如颜慧等[75]

将三嗪类除草剂扑草净降解酶固定化后应用于受污

染土壤的生物强化研究，结果表明，以海藻酸钠作包

埋剂将降解酶固定化，纤维为最佳的添加剂，利用固

定化酶对受污染的土壤进行处理 6周后，土壤中扑草

净的含量减少 85%。 

3.2  植物修复 

利用植物能忍耐和超量积累环境中污染物的能

力，通过植物的生长来清除环境中的污染物，是一种

经济、有效、非破坏型的污染土壤修复方式。植物对

土壤中农药的修复主要包括有 3 种机制[76]：①许多

植物可以直接从土壤中吸收农药等污染物进入植物
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体内，通过木质化作用或在植物生长代谢活动中发生

不同程度的转化或降解；②植物释放到根际土壤中的

酶可直接降解有关化合物，其中农药类有机污染物的

降解起着重要作用的植物酶是水解酶类和氧化还原

酶类等降解酶，这些酶通过氧化、还原、脱氢等方式

将农药分解成结构简单的无毒小分子化合物[77]；③

植物根际与微生物的联合代谢作用，根分泌物和分解

物给微生物提供营养物质，而微生物活动也促进了根

系分泌物的释放，两者互惠互利，共同加速根际区农

药的降解。目前，人们在利用植物对一些杀虫剂污染

土壤的修复研究方面取得了一定的成果，如有机氯农

药、有机磷农药以及拟除虫菊酯类农药。Lunney等[78]

研究西葫芦、大牛毛草、紫花苜蓿、黑麦草和南瓜 5

种植物在温室内对 DDT 及其代谢产物 DDE 运输传

导和修复能力时发现，两种葫芦科植物南瓜和西葫芦

具有较强的运输和富集能力。Pereira 等[79]研究了地

中海蓟和埃里卡藻对杀虫剂 HCHs 同分异构体的吸

收和分布，在地中海蓟和埃里卡藻的组织中 β-型的

HCHs 所占的比例最大，且地上组织比在根中的

HCHs含量要大得多，这些结果对于修复 HCHs污染

的土壤有很重要的意义。文献报道香蒲对甲基对硫磷

有很高的去除率，是一种很有应用前景的植物修复候

选物[80]。Flocco 等[81]将紫花苜蓿放在 10 mg/L 的保

棉磷中培养，结果显示种植紫花苜蓿可以使保棉磷的

半衰期由 10.8天下降到 3.4天。Garcinuño等[82]研究

表明了狭叶羽扇豆种子对杀虫剂甲萘威、苯线磷和氯

菊酯有极强的保留能力。 

植物修复几类常用除草剂的研究也有一些报道。

研究发现狼尾草在污染土壤中生长 80 天后，能将莠

去津和西玛津的降解率分别提高 23% 和 32%[83]。Lin

等[84]发现风倾草降解了 80% 以上的莠去津；Kruger

等[85]研究发现地肤草可明显地吸收多年沉积的莠去

津，降低土壤中生物可利用的莠去津量，且莠去津的

降解不受污染土壤中其他农药存在的影响。Gaskin

等[86]研究表明在外部根际菌群与宿主植物松树共存

时，对于土壤中的莠去津其修复效率比单独的植物修

复高 3倍。这些研究表明利用植物降解污染土壤中的

莠去津是可行的。虞云龙等[87]通过对根际土壤和非

根际土壤中丁草胺降解的研究发现，棉花、水稻、小

麦和玉米的种植明显促进了丁草胺的降解，其降解半

衰期缩短了 26.6% ~ 57.2%。Olette等[88]研究了浮萍、

伊乐藻和水盾草对磺酰脲类除草剂啶嘧磺隆的吸收

能力，发现吸收能力从高到低依次是浮萍、伊乐藻和

水盾草。Li 等[89]研究发现，多花黑麦草能吸收氟乐

灵，并在植株体内将其代谢。Conger 和 Portier[90]研

究发现黑柳、北美鹅掌楸、落羽杉、黑桦及栎属植物

都能有效地降解除草剂灭草松。近年来，将特定外源

基因导入植物以提高植物对农药的降解效率的研究

也有一些进展，如表达 CYP2B6 基因的水稻植株对

除草剂呋草黄的降解作用至少增强了 60 倍；表达大

豆 CYP71A10和 P450还原酶基因的烟草植株，对苯

脲型除草剂降解能力提高 20% ~ 23%[ 91-92]。植物修

复具有的经济有效、绿色环保、以太阳能为驱动等优

点使得该技术成为非常适合我国国情的实用技术，

但是植物修复也存在其局限性，比如不能降解环境

中所有的有机农药污染，且对农药浓度有要求，只

有适宜浓度范围植物修复才能实现，此外植物修复

周期比较长。 

3.3  菌根修复 

菌根是土壤真菌菌丝与植物根系形成的共生

体。据报道，外生菌丝一方面增加了根与土壤的接

触，能增强植物的吸收能力，改善植物的生长，提

高植株的抗逆能力和耐受能力[93]；另一方面菌根化

植物能为真菌提供养分，维持真菌代谢活性，并且

菌根有着独特的酶途径，用以降解不能被细菌单独

转化的有机物[4]。林先贵等[94]研究了施用绿麦隆、

二甲四氯和氟乐灵的土壤接种菌根对白三叶草生

长的影响，发现接种 VA菌根真菌后，植株的菌根

侵染率、生长量和氮、磷的吸收都高于不接种的对

照植株。另有研究表明，菌根真菌摩西球囊霉

(Glomus mosseae)侵染的大豆，其生长不受杀虫剂

乐果的影响，施用 0.5 mg/L的乐果反而增加了摩西

球囊酶的孢子萌发[95]。这些研究结果表明菌根化植

物对农药有很强的耐受能力，并能把一些有机成分

转化为菌根真菌和植株的养分源，降低农药对土壤

的污染程度。 

4  农药污染农田的综合治理对策 

4.1  加强农田土壤农药残留的调查研究 

加强土壤农药污染的监测，了解土壤农药污染的

情况，是防治土壤农药污染的必要措施之一。然而我

国有关不同区域、不同土壤利用方式下农田土壤农药

污染残留累积情况的报道还很不足，对农产品中农药

残留情况也缺乏常规化的监测数据。针对不同类型的

农药在环境中的半衰期、毒性效应以及环境行为差异

较大的特点，有必要加强农田土壤的农药残留情况及

不良后果的调查研究，为制定合理恰当的防治措施提

供依据。 
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4.2  加大危害较大农药的替代技术研发力度 

有些农药在中国使用较多，暂时还没有技术上和

经济上都可行的替代品，短期内难以完全淘汰，对于

此类农药应该加大力度进行替代技术的研究。对于那

些危害较小、替代困难的农药，要加强管理，做到合

理使用以减小用量，使危害最小化。还可实施有害生

物综合治理技术(IPM)和农田杂草综合治理技术，从

而实现少用农药。同时，要通过现代生物技术，研发

低毒高效农药，积极开展生物防治技术的研究。近些

年来，无毒或低毒无污染的生物农药研究得到了广泛

重视，已研究了 80种不同的浸染生物种，防除约 70

种杂草。生物杀虫剂在我国加快发展，苏云金杆菌、

阿维菌素和病毒杀虫剂等已开始在一些主要作物上

得到广泛应用，今后应该进一步加大生物农药的研制

和推广。 

4.3  调整农艺措施，增强土壤的自净能力 

农药在土壤中可通过微生物分解、水解、光化学

分解等作用而降解，因此可通过各种农业措施，调节

土壤结构、黏粒含量、有机质含量、土壤 pH、微生

物种类数量等增强土壤对农药的降解能力。此外，通

过翻土使除草剂、DDT 以及某些有机磷农药暴露在

太阳光下，以促进其光化学降解。 

4.4  引导农民合理用药和安全施药技术，提高环

保意识 

造成我国农田土壤农药污染的最主要原因之

一就是农药使用技术落后。对农药的具体施用方

法、施用时间、所用器械以至于废药的处理、容器

清洗等诸多方面进行严格规定和规范操作，以确保

土壤环境及作物生长安全性最高，而完善的培训制

度是规范执行的必要保障。因此有必要加强农业技

术推广网络和其他信息媒体的建设，及时发布农

情、病虫害监测动态信息，通过广开宣传渠道，利

用广播、影视、录像和印发或免费赠送防治手册、

科普读物，举办不同层次不同形式的各种植保短训

班、防病虫战役前的集训班等，全面向农民宣传讲

授科学种田、科学施药的使用新知识与技术，提高

农民的环保意识。 

4.5  完善法律法规，建立与国际接轨的质量标准

体系 

针对当前农药生产和使用过程中的问题，首先要

建立健全现行的农药管理法规体系，要加紧制定和出

台农药污染防治和农药环境安全监督管理方面的条

例。在有法可依的基础上，强化检测与执法工作，为

消除农药危害创造条件。其次是借鉴别国的成功经

验，建立起一个既符合我国国情，又与国际接轨的农

药质量标准体系和检测检验体系，对现有生产企业的

产品实施质量认证制度和市场准入制度，加强流通领

域管理，促进农药市场的良性发展。 
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Present Pollution Status and Control Strategy of Pesticides in  
Agricultural Soils in China：A Review 

ZHAO Ling, TENG Ying*, LUO Yongming 
(Key Laboratory of Soil Environment and Pollution Remediation, Institute of Soil Science,  

Chinese Academy of Sciences, Nanjing  210008, China) 

 

Abstract: The environmental pollution of residual pesticides in agricultural soils becomes more and more serious because 

of substantive application of pesticides in agricultural practices. Therefore, the application and pollution status of pesticides, in-

cluding herbicide, insecticide and fungicide, in agricultural soils in China were presented in this review. The harm of pesticide 

resistance and the risks of residual pesticides on ecological and human health were analyzed. The development of microbial 

remediation, phytoremediation and mycorrhizal bioremediation on pesticide contaminated agricultural soils were also introduced. 

On this basis, the control strategies of comprehensive treatment of pesticide contaminated agricultural soils were proposed. 

Key words: Agricultural soils; Herbicide; Insecticide; Fungicide; Ecological risks 

 


