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农药污染土壤的生物强化修复技术研究进展
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摘  要：生物强化作为一种新型、高效的生物修复技术在污染环境治理中具有独特优势。针对目前土壤农药污

染现状，本文介绍了土壤微生物修复方法中的生物强化技术的概念及内涵，探讨了在污染土壤环境中影响生物强化修

复效率的生物及非生物因素，重点阐述了生物强化技术在 4 大类农药(有机氯类、有机磷类、拟除虫菊酯类杀虫剂和

三嗪类除草剂)污染土壤修复中的研究进展及应用实例，并提出生物强化技术面临的问题和未来研究方向。 
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自 20世纪 90年代开始，农药使用量在全球范围

内呈快速上升趋势。1991年，我国农药使用总量(商

品量，下同)为 76.53万 t，2013年迅速增长到 180.19万 t，

增长了 135.5%，年均增长率高达 7.4%。在农药使用

量快速增长的同时，中国农药的施用强度也在不断增

加。截至 2013 年，我国单位面积农药施用量是世界

平均水平的 2.5倍[1]。据统计，农田中施用的农药量

仅有 30% 左右附着在农作物上，其余都扩散到土壤

和大气中，导致土壤中农药残留量增加，造成严重的

农田土壤农药污染[2]。有机氯类农药是一种具有难降

解性、高生物累积性、半挥发性和高毒性的持久性有

机污染物。尽管有机氯类农药在大多数国家已禁止使

用，但其高历史残留仍是亟待解决的环境问题。有机

磷类、拟除虫菊酯类农药应用广泛，且因与土壤有较

强的结合能力而极易在土壤中残留。有机磷类农药在

土壤的结合残留高达 26% ~ 80%，而拟除虫菊酯类农

药的结合残留量达 36% ~ 54%。近年来，除草剂需求

量增大，约占农药产量比重的 1/3[3]。这些农药的大

量生产、不合理施用和滥用所造成的土壤污染问题日

益凸显，进而影响农产品品质和人类健康[4]。随着人

们对农产品安全和品质需求的提升，土壤农药污染的

治理与修复已受到广泛重视，对经济型、高效型农药

污染土壤修复技术的研究已成为环境科学领域的研

究热点。 

目前，农药污染土壤的修复方法主要有物理法、

化学法和生物法等[5-6]。尽管物理法和化学法具有周

期短、修复效率高等优点，但工程量较大、费用高、

易产生二次污染，且对于低残留的农药污染土壤适用

性差，很难大规模应用到实际污染土壤治理中[7]。而

生物修复因具有经济低耗、适用范围广、无二次污染、

对环境扰动性小等优点在农药污染土壤治理中具有

巨大应用潜力[8]。其中，生物强化作为一种新兴的生

物修复技术在污染环境治理中具有改善环境修复能

力、高效降解污染物、提高处理负荷等优势[9-10]。本

文介绍生物强化技术的概念及内涵，探讨影响生物强

化修复效率的环境因素，阐述生物强化技术在 4大类

农药(有机氯类、有机磷类、拟除虫菊酯类杀虫剂和

三嗪类除草剂)污染土壤修复中的研究进展，并提出

生物强化技术面临的问题和进一步研究的方向。 

1  生物强化技术的概念及内涵 

生物强化技术是向特定环境体系中(例如土壤、

活性污泥、沉积物、水体等)投加功能微生物，用来

去除有机污染物的一项新型生物修复技术。该技术基

于微生物可利用有机污染物作为生长所需物质，将具

有特定功能的微生物投入传统生物处理系统中，从而
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增加功能微生物的生物量、强化有机物降解能力、提

高降解速率，最终达到去除某一特定环境中难降解有

机污染物的目的[11]。一般适用于污染区域内土著微生

物群代谢能力不足以降解目标污染物或者土著微生

物群无法降解目标污染物等情况[9-10]。针对如今农田

土壤的农药污染问题，生物强化技术可通过向土壤环

境中投放经过筛选的、对目标污染物具有高效降解能

力的细菌、真菌或其菌群来增强土壤环境体系对污染

物的代谢潜力[12]。 

适合应用于生物强化技术的菌种应满足以下条

件：降解效率高、扩繁速度快、易培养、对高浓度污染

物具有强耐受性并可以在多种环境条件下生存[10,13-14]。

高效降解菌种主要有 3种来源：土著菌种、外来菌种

和基因工程菌种。土著菌种修复方法是从受污染的环

境中分离得到对某种污染物具有降解能力的微生物，

经富集培养后重新投放入同一地域，相比原始土著微

生物，此类菌种对污染物的降解能力显著提高[15]。

外来菌种修复方法是当土著菌群无法良好发挥作用

时，将其他地域中的高效降解菌种引入到待修复区域

并使其发挥作用[16]。基因工程菌修复方法主要是通

过质粒转化、基因重组和原生质体融合 3种方法构建

具有特异性降解能力的功能菌种。相比普通菌种，此

类菌种的污染修复能力、对污染环境的耐受能力均明

显提高[17]。 

现有的农药高效降解菌大都是从受农药污染的

土壤、污泥或是废水中分离，再经富集培养以后获

得的，分析菌种的降解性能后，将其引入待修复区

域(图 1)。在降解菌实际应用时，通常以菌剂形式投

加到待修复环境中。这种降解菌剂是将多种降解菌按

特定比例混合制成的粒状或粉末状固体，其中还含有

无机营养物可供降解菌生长与增殖[18]。在降解菌剂

施用后，所含的降解菌种可以将有机污染物降解、转

化、降低毒性，同时降解菌不断增殖，进而提高其降

解能力[19]。这种修复方法效率高、二次污染程度小，

具有广阔的应用前景。近年来，基于高效降解菌的生

物强化技术已被应用于多种农药污染土壤的修复中，

包括有机氯类农药、有机磷类农药、拟除虫菊酯类农

药、三嗪类除草剂等。 

2  生物强化技术修复农药污染土壤的影响

因素 

在生物强化技术实际应用于农药污染土壤修复

时，多种因素可影响其修复效果。这些影响因素主要

分为两类：生物因素和非生物因素，具体包括降解菌接 

 

图 1  农药污染地生物强化降解菌筛选应用流程 
Fig. 1  Screening of pesticide-degrading microorganisms for 

bioaugmentation of contaminated sites 

 
种量[20-22]、温度[ 20,23]、土壤水分[24-25]、土壤 pH[20, 26-27]、

土壤有机物含量[20, 28]及初始农药含量[29]等。 

在生物因素方面，降解菌的接种量是最重要的影

响因素之一。将外源降解菌加入到待修复土壤中后，

土著菌与其竞争营养物质，导致土壤中降解菌数量下

降[21]。接种量不足会降低降解菌的降解效率，而过

量接种则造成菌株浪费和成本提高。因此，确定适宜

的降解菌接种量是生物强化技术应用的关键。已有研

究发现，当降解菌接种量小于 104 cells/g土时，仅有

少量降解菌在初始营养竞争中存活并在农药降解中

发挥作用[29]。Singh等人[30]分离得到有机磷农药毒死蜱

降解菌 Enterobacter sp.，在毒死蜱初始含量为 35 mg/kg

土情况下，当该降解菌的接种量高于 105 cells/g土时，

毒死蜱降解迅速、效果明显；当接种量低于 103 cells/g

土时并无降解效果。Karpouzas 和 Walker[20]在研究

Pseudomonas putida epI降解有机磷农药灭线磷时发

现，在农药初始含量为 10 mg/kg土情况下，当接种

量为 106 cells/g土时，仅需 4 d即可将灭线磷完全降

解；当接种量为 105或 104 cells/g土时，灭线磷的降

解速率明显下降；当接种量为 103 cells/g土时，降解

菌并没有发挥有效的降解作用。王光利等人[22]研究

Pigmentiphaga sp. strain D-2对新型杀虫剂啶虫脒污染

土壤的修复效果时发现，在农药初始含量为 50 mg/kg

情况下，当接种量为 2×105 cfu/g或 2×106 cfu/g时，啶

虫脒的完全降解需要 7 d时间；但接种量为 2×108 cfu/g

时，仅需 3 d啶虫脒的降解率就可达 97.8%。综上，在

考虑经济因素的基础上，目前普遍认为实现农药污染物
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高效降解的最佳接种量为(106~1010)cells/g 土[20, 22, 30]。 

在非生物因素方面，土壤 pH 不仅影响污染土

壤中农药的稳定性，还会影响降解菌的活性和降解

效率 [31-32]。洪源范等人 [27]在研究甲氰菊酯降解菌

Sphingomonas sp. JQL4-5时发现，当初始农药含量为

20 mg/kg土时，在酸性土壤中(pH 3.5 ~ 4.5)该菌株生

长受到低 pH抑制，其生物强化作用很弱；在中性土

壤中(pH 6.5 ~ 7.5)生物强化效果最佳，如 pH为 7.5

时甲氰菊酯在第 12 天时被完全降解；碱性环境下甲

氰菊酯易分解，在 pH 8.5、9.5的土壤中，由于其自

身分解的影响，生物强化效果在 6 d后开始下降。Li

等人[33]研究了不同土壤 pH 条件下降解菌 Sphingo-

monas sp. Dsp-2的生物强化效果，发现降解菌在 pH 

4.8和 pH 8.7的土壤中对毒死蜱(初始含量 100 mg/kg

土)的 7.0 d降解率分别为 58.1% 和 98.7%。在另一项

关于毒死蜱降解的研究中，Yang 等人[34]向毒死蜱初

始含量为 100 mg/kg 的土壤中加入毒死蜱降解菌

Stenotrophomonas sp. YC-1，在 pH从 4.3增加到 7.0

的过程中毒死蜱的降解率逐渐提高；当 pH 7.0 ~ 8.4

时，毒死蜱降解率并无明显变化。以上研究表明，相

比低 pH的酸性土壤，中性或弱碱性土壤更有利于农

药降解菌发挥降解作用，这可能是因为偏酸性土壤环

境会降低一些微生物(尤其是细菌)的活性[35]。 

除土壤 pH以外，土壤温度、含水量、有机物含

量等非生物因素也会影响污染土壤的生物强化效率。

在温度方面，Hong等人[21]发现有机磷农药杀螟松降

解菌 Burkholderia sp. FDS-1在 30℃时其降解效果最

佳，在 20℃以及 40℃时降解速率相对较低(初始农药

含量为 50 mg/kg土)。Karpouzas和Walker[20]对降解

菌 Pseudomonas putida epI降解灭线磷的研究结果表

明，初始农药含量 10 mg/kg土情况下，相比温度为

5℃时，该降解菌在 20℃或 35℃时对灭线磷的降解速

率显著提高。一般认为利用降解菌进行的生物强化修

复最佳温度范围为 25 ~ 35 ℃，这是由于在此温度范

围内最适宜微生物活动，温度过高或过低微生物活性

均会下降，影响降解菌发挥作用[36]。在土壤含水量

方面，Singh 等人[30]研究降解菌 Enterobacter sp. 降

解毒死蜱时发现，在农药初始含量为 35 mg/kg土情

况下，当土壤含水量低于 30% 时，农药降解速率缓

慢；当土壤含水量高于 40% 时，农药降解效果较好，

此时若增加含水量，农药降解效果无显著变化。石利

利等人[25]选用含水量为 50% 以及 150% 的两种土

壤，研究 Plesiomonas sp. DLL-1对甲基对硫磷农药

(初始含量为 45 mg/kg土)的降解效果，结果发现 24 h

后两种土壤中甲基对硫磷的降解率均高于 95%，表明

高含水量有利于提高生物强化效率。在土壤有机物含

量方面，Karpouzas和Walker[20]研究发现，在初始农

药含量为 10 mg/kg土情况下，当土壤有机物含量较

低时，降解菌 Pseudomonas putida epI对灭线磷的降

解速率较快；而降解速率随有机物含量增高而下降。

这可能是由于低有机质土壤对有机物的吸附能力较

低，有利于提高农药的生物可利用性；反之，高有机

质土壤吸附能力较强，农药的生物可利用性低，降低

了降解菌对农药的生物去除效率。 

在实际应用中，生物强化技术大多将农药降解菌

制成降解菌剂，将其大面积喷洒于农田土壤中。此方

法既无法保证降解菌在原位修复中的生物活性，也无

法将菌剂在待修复区域固定，对农药的去除效率具有

一定影响。侯少锋[37]研究溴氰菊酯降解菌剂原位修

复效果时发现，溴氰菊酯的田间残留虽比室内试验

低，但喷洒菌剂后其降解率远低于室内试验结果，推

测为天气等环境因素所致。因此菌剂固定装置的设计

与应用在农药污染土壤的原位修复中显得尤为重要。 

此外，生物强化修复时所添加的降解菌有时仅能

将农药降解成中间产物，并不能完全将其矿化，中间

产物具有毒性且会抑制降解菌的生长，降低其降解效

率，成为影响生物强化的另一重要因素[38]。为解决

这一问题，一方面可采用连续生物强化的方法，即根

据特定农药污染物的降解途径，重复多次接种降解

菌；另一方面可将高效降解菌固定于某些特定的载体

材料上，以提高降解菌应对变化环境的能力，提高引

入降解菌的生存能力和降解活性[39-40]。 

3  生物强化技术在农药污染土壤修复中的

应用 

3.1  有机氯农药污染土壤的生物强化技术研究 

有机氯农药是一种毒性高、残留度高、对环境危

害大的持久性有机污染物。虽然很多国家已经禁用此

类农药，但由于其化学性质稳定、半衰期较长，这类

农药在土壤中被广泛检出，对自然环境、动植物乃至

人类健康具有潜在威胁，因此其修复技术备受关注。 

滴滴涕(DDT)是一种被禁用多年，但在环境中仍

有高残留度的有机氯农药，其化学名称为双对氯苯基

三氯乙烷[41]。对 DDT污染土壤的修复一直是研究热

点和难点，近年来人们尝试利用生物强化修复方法来

降低其环境残留。Fang 等人 [23]将 DDT 降解菌

Sphingobacterium sp. strain D-6接种于污染土壤中，

60 d 后土壤中 o,p’-DDT 和 p,p’-DDT 含量分别为
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0.014和 0.007 mg/kg，明显低于未接种土壤的 o,p’-DDT 

(0.021 mg/kg土壤)和 p,p’-DDT含量(0.009 mg/kg)。

此外，Purnomo等人[42]研究了真菌对 DDT的降解能

力，发现 3 种褐腐真菌 Gloeophyllum trabeum、

Daedalae dickinsii和 Fomitopsis pinicola引入经灭菌

的 DDT污染土壤后，DDT的降解率分别为 41%、15% 

和 9%；而在未经灭菌的另一实验组中 G. trabeum、

D.dickinsii 和 F. pinicola 对于 DDT 的去除率分别为

43%、32% 和 29%，这说明引入的真菌与土著降解

菌可协同增强生物强化的修复效果。潘淑颖等人[43]

研究表明对 DDT具高耐受性的 Sphingobacterium sp.

和白腐真菌在不加入有机质时，21 d后对 DDT的降

解率均达到 83%(DDT初始含量为 220.3 mg/kg)；在向

土壤中加入有机质后，白腐真菌降解 DDT 的效果更

加显著并表现出较好的环境适应性，说明土壤有机质

含量是影响白腐真菌对 DDT降解效率的重要因素。 

在基因工程菌方面，Gao等人[44]从土著 DDT降

解菌 Sphingobacterium sp. D-6中提取调控降解效率

的质粒 pDOD，转化 E. coli TG1，重组构建特异性降

解 DDT的基因工程菌 E. coli TG1 (pDOD)；将 E. coli 

TG1 (pDOD)接种于污染土壤 210 d后，DDT去除率

达到 50.7%(初始农药含量为 0.6 mg/kg)，而在未接种的

土壤中去除率仅为 16.2%(初始农药含量为 0.8 mg/kg)；

同时，土壤中微生物丰度在接种基因工程菌第 15 天

时为 2×104 cfu/g土，而在第 210天后增长至 4×107 cfu/g

土。这说明利用基因重组技术制备基因工程菌在修复

DDT污染土壤中可发挥重要作用。 

另一类环境残留量较高的有机氯农药是六六六

(HCH)及其异构体，HCH的化学名称为六氯环己烷。

我国曾大规模使用 HCH作为杀虫剂，对农田土壤环

境造成大面积污染。虽然我国已于 1983 年禁止生产

HCH，但由于其高毒性、化学性质稳定、难降解等

特点，目前我国部分区域农田土壤中的 HCH残留量

依然很高，是土壤农药污染修复的重要方面。工业生

产的 HCH(t-HCH)中主要包含 α、β、γ、δ 四种异构

体，其中 α-HCH占 67% ~ 70%、β-HCH占 5% ~ 6%、

γ-HCH占 13% ~ 15%、δ-HCH占 6%[45]。Garg等人[46]

驯化获得可降解 t-HCH 的菌群，该菌群的优势菌种

为 Sphingobium sp. UM1、Sphingobium lucknowense 

F2、Sphingobium chinhatense IP26、Sphingobium sp. 

HDIPO4和 Sphingobium indicum B90A。在将该降解

菌群加入受 t-HCH 污染的灭菌土壤(初始含量为 5 

mg/g)30 d后，t-HCH的去除率达到 65%；而在未灭

菌的土壤中接种该菌群 30 d 后，t-HCH 的去除率达

到 62%。 

在 HCH的 4种异构体中，γ-HCH是有机氯农药

林丹的主要成分。与 DDT和六六六相同，林丹作为

毒性较高的持久性有机污染物，已被多个国家限制或

禁止使用，但其环境残留问题同样非常严重 [47]。

Abhilash 等人[48]从生长于受林丹污染土壤的植物根

际分离得到 Kocuria rhizophila、Microbacterium 

resistens、Staphylococcus equorum、Staphylococcus 

cohnii spp. urealyticus，这 4个菌株可以用来提高土

壤微生物对林丹的分解代谢能力，用林丹含量为 5、

50、100 mg/kg的污染土壤来模拟低、中、高程度污

染，发现 S. cohnii spp. urealyticus加入 45 d后对林丹

含量为 5、50 mg/kg 土壤的降解率分别达 100% 和

70%。Boltner 等人[49]研究表明 Sphingomonas spp.可

有效提高土壤中林丹降解率，这是由于该属细菌可以

生长于植物根部并参与植物的根际修复。植物根部所

释放的分泌物可促进细菌生长和代谢活性，从而提高

农药污染修复效果。 

除上述农药外，生物强化技术还应用于有机氯农

药硫丹的污染土壤修复中。Odukkathil和Vasudevan[50]

利用可产生表面活性剂的 3株细菌(Bordetella petrii I 

GV 34、B. petrii II GV 36 和 Achromobacter xyloxidans 

GV 47)组成的菌群修复受硫丹污染的土壤(α-硫丹和

β-硫丹初始含量分别为 0.6 ~ 3.4 mg/g和 0.3 ~ 3.1 mg/g)，

结果发现污染土壤中 α-硫丹和 β-硫丹在 25 d后被完

全去除。另一研究中，Arshad 等人[51]发现在土壤匀

浆中接种硫丹降解菌Pseudomonas aeruginosa可大大

提高环境中硫丹的去除率。 

3.2  有机磷农药污染土壤的生物强化技术研究 

由于 20世纪有机氯农药的使用在多个国家地区

受到限制，随着农药的不断发展，有机磷农药逐步进

入市场，并成为现今使用最广泛的农药品种。 

毒死蜱是使用较广泛的有机磷农药。在利用生物

强化技术修复毒死蜱污染土壤方面，Yang 等人[52]发

现菌株 Stenotrophomonas sp. YC-1可以毒死蜱作为唯

一碳源和磷源，将毒死蜱水解为 3,5,6-三氯吡啶-2-酚

(TCP)；将该菌株接种于毒死蜱初始含量为 100 mg/kg

的土壤 15 d后，毒死蜱去除率达到 100%，然而在未

接种降解菌的对照组土壤中降解率仅为 24%。Li 等

人[33]研究了毒死蜱降解菌 Sphingomonas sp. Dsp-2的

生物修复效果，发现在毒死蜱含量为 100 mg/kg的土

壤中接种该降解菌 7 d后毒死蜱去除率达 90%，30 d

后达 98%。Lakshmi等人[53]筛选获得 4株可降解毒死

蜱的细菌(Pseudomonas fluorescens，Brucella melitensis， 
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Bacillus subtilis 和 P. aeruginosa)，将他们分别接种

于毒死蜱含量为 50 mg/kg的土壤中，30 d后毒死蜱去

除率为 85% ~ 92%，而在未接种的对照组土壤中，毒

死蜱 30 d去除率仅为 34%；在这 4株降解菌中，只有

P. aeruginosa可以在 20 d内将部分毒死蜱分解为中间

产物 TCP，并且能够在 30 d内将 TCP完全降解。 

甲基对硫磷作为另一种常用的有机磷农药，如何

利用生物强化技术对其污染土壤进行修复也是目前

关注的问题。Wang等人[54]研究发现相比未接种降解

菌的对照组，将甲基对硫磷降解菌 Pseudomonas sp. 

strain WBC-3 接种于污染土壤后(甲基对硫磷初始含

量为 0.536 mg/g)，甲基对硫磷仅用 13 d即可完全降

解，降解效率显著提高，表明利用生物强化技术接种

特异性降解菌对于去除甲基对硫磷具有重要作用。赵倩

等人[55]研究生物强化技术在竹林土壤中对甲基对硫磷

的应用效果，土壤中甲基对硫磷初始含量为 15 mg/kg，

接种降解菌 Plesiomonas sp. DLL-1 5 d后表层土壤中

甲基对硫磷的去除率为 88.6%，而 10 d 后去除率达

到 98.8%；该结果表明 Plesiomonas sp. DLL-1可有效

降解甲基对硫磷，但该菌株去除农药速率随时间明显

减缓，这可能是由于在后期低含量农药残留时，降解

菌优先利用土壤中其他有机物作为能源生长，进而导

致农药去除速率降低。 

针对有机磷农药杀螟硫磷，人们也对其污染土壤

进行了生物强化修复效果的评估。Hong等人[21]将杀

螟硫磷降解菌 Burkholderia sp. FDS-1接种于受该农

药污染的土壤中(农药初始含量为 50 mg/kg)，发现降

解菌接种量对土壤中杀螟硫磷的去除效果影响较大，

确定较为合适的接种量为 2×106 cfu/g 土，在此接种

量下 3 d 内可将 97.6% 的杀螟硫磷转化为其主要代

谢产物 3-甲基-4-硝基苯酚(MNP)，并在 15 d 内将

MNP降解完全；而未接种降解菌的对照组土壤在 15 

d 内仅有 30.4% 的杀螟硫磷被去除，且其大部分被

转化为中间产物 MNP。 

此外，生物强化技术在实际应用时经常出现降解

菌存活率低、降解活性差等情况，为解决这一问题，

人们尝试将将植物修复与微生物修复相结合，以提高

降解菌的丰度和活性。例如，Yang 等人[56]在修复毒

死蜱污染土壤时发现，在接种毒死蜱降解菌 Alcali-

genes faecalis DSP3的土壤中种植甘蓝或黑麦草，可

显著加快毒死蜱降解；当在毒死蜱初始含量为 50 mg/kg

的污染土壤中种植甘蓝时，接种降解菌 Alcaligenes 

faecalis DSP3，12 d后毒死蜱被完全降解，而未种植

物土壤中仅有 22% 的毒死蜱被降解。 

3.3  拟除虫菊酯类农药污染土壤的生物强化技术

研究 

拟除虫菊酯类农药具有高度疏水性，可与土壤颗

粒及有机物紧密结合，容易下渗对地下水造成污染[57]。

氯氰菊酯、甲氰菊酯、溴氰菊酯、氰戊菊酯和联苯菊

酯都属于拟除虫菊酯类农药，对土壤中这几种农药的

生物强化去除技术研究进展做如下介绍。 

Akbar等人[58]研究发现在氯氰菊酯含量为 200 mg/kg

的土壤中接种降解菌 Acinetobacter calcoaceticus 

MCm5、Brevibacillus parabrevis FCm9或 Sphingomonas 

sp. RCm6，接种量为 1×107 cells/g土的情况下，在第

42天土壤中氯氰菊酯总去除率为 90% ~ 100%；而对

于未接种降解菌的对照组土壤，第 42 天的去除率仅

为 44%。Akbar 等人 [59]的研究结果表明，Bacillus 

megaterium JCm2、O. anthropi JCm1和 Rhodococcus 

sp. 3株细菌对土壤中氯氰菊酯也具有高效降解能力。 

Chen等人[60]研究了降解菌 Bacillus sp. DG-02对

受甲氰菊酯污染土壤的生物强化效果，发现该降解菌

可显著提高土壤中甲氰菊酯的去除率；当土壤中甲氰

菊酯初始含量为 50 mg/kg时，利用生物强化技术可

将甲氰菊酯在土壤中的半衰期从 37.1 d缩短至 5.4 d。

此外，Hong等人[61]将编码甲基对硫磷水解酶的 mpd

基因转入甲氰菊酯降解菌 Sphingobium sp. JQL4-5的

染色体中，构建基因工程菌，结果表明该工程菌对甲

氰菊酯与甲基对硫磷均具有降解作用。 

在溴氰菊酯的生物强化应用方面，Cycoń 等人[62]

利用两株 Serratia marcescens(DeI-1和 DEI-2)去除土壤

中溴氰菊酯，发现在接种两种降解菌的土壤中，农药降

解率均大幅提升(溴氰菊酯初始含量为 100 mg/kg)；试

验结束时，接种 DeI-1和 DEI-2的土壤中，溴氰菊酯

的去除率分别为 61% ~ 82% 和 70% ~ 92%，而未接

种降解菌的对照组中溴氰菊酯去除率为 41.8% ~ 

59.8%。这项研究表明 Serratia marcescens在溴氰菊

酯的生物强化去除中具有应用潜力。 

Chen 等人[63]发现利用降解菌 Stenotrophomonas 

sp. ZS-S-01 的生物强化技术是去除土壤中氰戊菊酯

及其水解产物 3-苯氧基苯甲酸的有效方法，其试验

结果表明，向污染土壤(初始含量为 50 mg/kg)中接种

该降解菌 9 d后氰戊菊酯的去除率为 93.4%，未接种

的对照组中降解率仅为 28.7%；同时，接种降解菌的

土壤中氰戊菊酯的水解产物 3-苯氧基苯甲酸在 10 d

内去除率达 81.4%，而对照组中只有 9.7%。 

在生物强化应用中大都使用细菌作为降解菌，实

际上，真菌对去除环境中农药残留也具有一定的作
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用。研究表明，真菌对农药的去除能力主要来源于其

木质素降解酶，因此真菌可以对众多农药或毒剂产生

非常有效的降解作用[64]。Chen等人[65]对真菌Candida 

pelliculosa ZS-02生物强化修复联苯菊酯污染土壤的

研究结果表明，在初始污染物含量为 50 mg/kg的土

壤中，接种该真菌 10 d后联苯菊酯的去除率达 75%；

而未接种该真菌的对照组土壤中，联苯菊酯的降解率

仅为 8.4%，这充分说明某些真菌在生物强化去除农

药中可发挥重要作用。 

3.4  三嗪类除草剂污染土壤的生物强化技术研究 

目前已有多项利用生物强化技术去除土壤中三

嗪类除草剂的研究。Morgante 等人[66]研究三嗪类除

草剂西玛津降解菌 Pseudomonas sp. strain MHP41的

生物强化效果，结果表明，在未被污染的土壤中，加

入 10 mg/kg西玛津并接种降解菌，28 d后西玛津去

除率达 89%；而未接种降解菌的对照组土壤中西玛津

去除率仅为 55%。对于长期污染土壤，降解菌的接种

使土壤中所含西玛津的去除速率显著增加，同时改变

了土壤中原有微生物的群落结构。Wan 等人[67]研究

利用生物强化技术将西玛津降解菌 Arthrobacter sp. 

SD1 加入西玛津初始含量为 100 mg/kg 的土壤后发

现，降解菌 SD1的加入显著提高了 6 d内土壤中西玛

津的去除率，但这种生物强化去除效率受土壤营养水

平的影响，如过高的无机氮水平会抑制降解菌对西玛

津的降解效果。Guo等人[68]利用 Arthrobacter sp. SD1

研究尿素对生物强化去除西玛津的影响时发现，低含

量尿素(200 mg/kg)可提高西玛津的降解率，但当尿素

含量高达 1 000 mg/kg时会抑制生物强化进程。 

针对除草剂阿特拉津污染土壤的生物修复技术

研究表明，生物强化技术与生物刺激技术相结合可以

更好去除土壤中农药污染残留。生物刺激是指向微生

物生存环境中添加适合剂量的营养物质，以为微生物

创造良好环境条件，提高微生物的代谢能力，最终加

快微生物对目标污染物的去除速率[69]。Lima等人[70]

的研究表明，当土壤中添加的阿特拉津含量为其推荐

施用剂量的 200倍时，单独利用生物强化技术可在 8 

d 内去除污染土壤中 79% 的阿特拉津；而将生物强

化与生物刺激技术结合，向土壤环境中额外添加 4.8 

mg/kg的柠檬酸盐时，阿特拉津去除率提高到 87%。

这说明生物强化与生物刺激相结合可有效提高修复

效率。Wang等人[71]研究发现降解菌 Arthrobacter sp. 

strain DAT1 可高效去除农田土壤中阿特拉津残留，

向初始污染含量 400 mg/kg的土壤中接种该降解菌 3 d

后阿特拉津去除率达 90%。此外，Wang等人[71]还利

用末端限制性片段长度多态性分析技术(TRFLP)监

测阿特拉津污染土壤中接种菌的活性及代谢潜能，同

时利用荧光定量 PCR 技术监测降解基因 trzN、atzB

和 atzC 的表达，结果表明降解基因丰度及降解菌

Arthrobacter sp. strain DAT1的相对丰度随生物强化

的处理时间延长呈连续增长趋势。 

除上述两种三嗪类除草剂外，Silva 等人[72]已将

细菌 Arthrobacter aurescens TC1 成功应用于除草剂

特丁津污染土壤的修复中，结果表明，将 Arthrobacter 

aurescens TC1接种于特丁津含量为 3.8 mg/kg的土壤

后，污染土壤中的特丁津可在 3 d内快速降解，其去

除率达 95%；而未接种降解菌的土壤中特丁津在第

14天的残留量仍高达 70%。 

4  结语 

随着农业需求的快速增长，农药施用量大大增

加，我国农田土壤受农药污染也随之日益加重，如不

及时治理修复，残留于土壤中的农药会随土壤下渗水

进入地下水，造成更为严重的水体污染，对生态系统

和人类健康造成潜在危害。治理土壤农药污染在进行

源头控制、低毒性替代品研发以及常规物理化学法修

复时，应充分发挥生物强化技术在污染土壤修复中的

优势，使生物强化技术与其他修复方法有效结合，提

高生物强化对农药污染的去除效率，改善土壤环境质

量。综合现有研究成果和不足，未来对生物强化修复

技术的研究可在以下方面展开：①提高降解菌对农药

的降解能力，驯化分离或利用基因工程构建广谱性降

解菌，使其在多种农药污染的土壤环境中发挥修复作

用。②目前降解菌向土壤中的投加方法多为直接喷洒

法，此方法存在很多弊端，既不能准确控制降解菌投

加位置也无法保证降解菌在土壤环境中的代谢活性。

为解决这一技术弊端，可通过设计研究菌剂固定装

置，将降解菌有效固定于待修复区域，提高其环境适

应能力。③将生物强化技术与其他修复方法相结合以

提高修复效率。例如，向土壤中添加适合的营养物质

或采用植物-微生物联合修复方法，为微生物提供稳

定的生存条件，加强土著降解菌与外来降解菌种的代

谢能力，激发微生物对农药的降解潜能，提高其对重

污染区域的修复能力。④重点研究生物强化原位修复

土壤污染的实际应用方法，促使其大范围推广使用，

并使其市场化、商品化等。 
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University, Nanjing  210098, China) 

 

Abstract: Bioaugmentation, a new and efficient bioremediation technology, has unique advantages in the treatment of 

contaminated soils. In view of the current situation of pesticides-contaminated soils, this paper introduces the bioaugmentation 

and its application in degrading pesticides and analyzes the biotic and abiotic factors that influence bioaugmentation. Special 

attention is paid to research progresses and application of bioaugmentation in the remediation of the soils contaminated by 

organochlorinated, organophosphorus, pyrethroids and triazine pesticides. The countermeasures to the problems of 

bioaugmentation as well as the further research direction are put forward. 
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