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摘要：针对广西农田土壤中存在的邻苯二甲酸酯(PAEs)和镉(Cd)复合污染问题,提出了固定化功能菌剂修复复合污染农田土壤的思路.由 Gordonia sp.、

Rhodococcus sp.、Bacillus sp.等 3种功能菌株构建出具备耐 Cd和降解 PAEs性能的复合菌群,以巯基改性蒙脱石-生物炭复合材料为固定化载体,制备了

固定化菌剂,优化了其制备条件,揭示了菌剂施用对 PAEs-Cd 复合污染土壤的协同修复效能,探究功能菌剂的作用机制.结果表明,5d 内复合菌群对 6 种

优控 PAEs的总降解率达 92.7%,载体材料对 Cd饱和吸附量达 15.2mg/kg;菌剂最优固定化条件为 30℃、菌料比 1:20(V/M)下固定 1d.制备的固定化菌剂

5d内对ΣPAEs降解率达95.4%;以1%施用量投加固定化菌剂至PAEs-Cd复合污染土壤中,50d后土壤中PAEs消减率达54.14%,可交换态Cd减少37.06%,

菌剂对 PAEs-Cd复合污染有良好的协同修复效能. 
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Nanjing 211800, China). China Environmental Science, 2025,45(6)：3394~3401 

Abstract：To address the co-contamination of phthalic acid esters (PAEs) and cadmium (Cd) in agricultural soils of Guangxi 

province, a novel approach using immobilized functional microbial agent has been proposed. A composite microbial consortium, 

composed of three functional bacterial strains including Gordonia sp., Rhodococcus sp., and Bacillus sp., was developed with the 

ability to tolerate Cd and degrade PAEs. The microbial agent was immobilized on a thiol-modified montmorillonite-biochar 

composite carrier with optimized preparation conditions to enhance their remediation capabilities. The synergistic remediation 

efficacy of the agent on PAEs-Cd co-contaminated soils and the underlying mechanisms were elucidated. The results demonstrated 

that the composite microbial consortium achieved a degradation rate of 92.7% for total PAEs within 5days, while the carrier material 

exhibited a Cd saturation adsorption capacity of 15.2mg/kg. The optimal immobilization conditions were determined to be 30°C, 

with a bacteria-to-carrier ratio of 1:20 (V/M) for 1day. Under these conditions, the immobilized microbial agent achieved a 

degradation rate of 95.4% for ΣPAEs within 5days. When applied at a dosage of 1% to PAEs-Cd co-contaminated soils, the 

immobilized microbial agent resulted in 54.14% PAEs elimination and 37.06% decrease of exchangeable Cd after 50days. The 

immobilized microbial agent exhibited favorable synergistic remediation efficacy for PAEs-Cd co-contamination. The research 

findings provided a theoretical basis for the remediation of PAEs-Cd co-contamination in farmland soil of Guangxi and filled the 

theoretical gap in the control and remediation of PAEs-Cd co-contamination. 
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邻苯二甲酸酯类(PAEs)塑化剂和重金属镉(Cd)

复合污染是我国污染土壤中常见的高风险污染类

型,广受社会关注
[1-2]

.复合污染是土壤污染的主要存

在形式,美国环境保护署(EPA)优先控制清单中的高

危污染场地有 40%均检出有机污染物和重金属复

合污染
[3-4]

.PAEs-Cd 复合污染对人体神经、呼吸、

生殖等多个系统具备毒性
[5-7]

.由于 PAEs 的亲脂性

和 Cd的水溶性,PAEs-Cd复合污染极易在蔬菜作物

中积累
[8-9]

.由于农业地膜广泛应用,桂林 13 个监测

村的土壤样品中均检测出 PAEs污染,ΣPAEs浓度为

0.763~ 2.714mg/kg
[10]

.在广西岩溶区,Cd 和 Ca 离子

半径相近 ,易发生同晶替代 ,Cd 背景值高达

1.004mg/kg,是全国表层土壤 Cd 平均值(0.29mg/kg)

的数倍
[11]

, PAEs-Cd复合污染严重威胁岩溶区农业

安全生产和人群健康. 

土壤有毒有机物-重金属复合污染过程与控制 
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原理是国际环境领域研究的一个瓶颈
[12-13]

.土壤复

合污染不是污染效应的简单叠加,而是污染物之间

发生协同、拮抗等相互作用
[14-15]

,本课题组早期研究

表明,重金属污染后土壤中多环芳烃(菲)的吸附系数

增大
[16]

,使环境污染效应更加复杂,治理难度更高.微

生物修复是治理农田土壤 PAEs-Cd 复合污染的经

济有效的途径,如 Wang 等
[17]
添加外源性菌株至

DBP-Cd 复合污染土壤,发现该菌株对 DBP 的代谢

产物还可以吸附 Cd.自 1975年首次报道 PAEs的微

生物代谢
[18]

,之后 ,Gordonia sp.､Rhodococcus sp.､

Bacillus sp.等大批具有 PAEs 降解功能的菌株陆续

被分离纯化
[19-21]

.在 PAEs-Cd复合污染土壤中,微生

物面临多种 PAEs 和 Cd 共同胁迫,因此,将 PAEs 降

解菌株固定至 Cd 钝化材料,制备固定化功能菌剂,

有望实现 PAEs 降解和 Cd 钝化的协同修复
[22]

.生物

炭和蒙脱石都是具备良好 Cd 钝化和负载微生物功

能的材料
[23-25]

,常用于 PAEs 和 Cd 污染土壤修

复  

[26-27]
.将生物炭和蒙脱石复合,有望得到理想的微

生物固定载体和Cd钝化材料,研制固定化菌剂,实现

对 PAEs-Cd复合污染土壤的协同修复.对此,国内外

相关研究较少. 

本研究提出以生物炭-巯基蒙脱石复合材料

为固定化载体,构建具有耐 Cd和 PAEs降解功能的

细菌菌群,采用吸附法制备固定化菌剂,研究固定

化菌剂对土壤 PAEs-Cd复合污染的协同修复效能,

旨在为农田土壤 PAEs-Cd复合污染控制与修复提

供参考. 

1  材料与方法 

1.1  试验材料 

1.1.1  主要试剂  6种 EPA优控塑化剂 PAEs,包括

邻苯二甲酸二甲酯 (DMP)、邻苯二甲酸二乙酯

(DEP)、邻苯二甲酸二丁酯(DBP)、邻苯二甲酸丁基

苄基酯(BBP)、邻苯二甲酸二(2-乙基)己酯(DEHP)、

邻苯二甲酸正辛酯(DnOP)均为分析纯,购于上海麦

克林生化科技股份有限公司.正己烷、丙酮为分析纯,

甲醇、乙腈为色谱纯,购于南京化学试剂股份有限公

司.蒙脱石为分析纯,购于上海麦克林生化科技股份

有限公司.3-巯丙基三甲氧基硅烷(3-MPTs)为分析

纯,购于上海笛柏生物科技有限公司.无水 CdCl2 为

分析纯,购于上海阿拉丁生化科技股份有限公司. 

1.1.2  供试菌株  试验使用菌株为本课题组已有

的 PAEs降解菌:戈登氏菌属(Gordonia sp. 24107)、

红球杆菌属 (Rhodococcus sp. 2G)、芽孢杆菌属

(Bacillus sp. W34). 

1.1.3  培养基  试验所用培养基均为LB培养基和

无机盐(MSM)培养基,配置方法为 LB 培养基:进口

蛋白胨 10.0g/L, 进口酵母提取物 5.0g/L,NaCl 

10.0g/L. 

MSM 培 养 基 :1.50g/L (NH4)2SO4,0.5g/L 

KH2PO4,1.91g/L K2HPO4·3H2O,0.5g/L NaCl, 0.20g/L 

MgSO4·7H2O.使用前均需使用高压灭菌锅 121℃灭

菌 20min. 

1.1.4  供试土壤  广西岩溶区采集的重金属-塑化

剂复合污染土壤,其理化性质见表 1. 

表 1  供试土壤基础理化性质 

Table 1  Basic physicochemical properties of the tested soil 

指标 棕色石灰土 

黏粒(%) 2.06±0.071 

粉粒(%) 13.08±0.37 

砂粒(%) 84.86±0.30 

有机碳(g/kg) 27.42±1.47 

全氮(g/kg) 2.63±0.39 

ΣPAEs(mg/kg) 2.56±0.26 

全 Cd(mg/kg) 2.01±0.12 

有效 Cd(mg/kg) 0.63±0.13 

 

1.2  复合菌群的制备 

1.2.1  PAEs 降解功能单菌的耐 Cd 驯化  将实验

室前期已富集、筛选、分离、纯化获得的具有 PAEs

降解功能的单一功能菌株戈登氏菌属(Gordonia sp. 

24107)、红球杆菌属(Rhodococcus sp. 2G)、芽孢杆

菌属(Bacillus sp. W34)使用液体LB培养基,在30℃、

150r/min 恒温培养箱中活化 24h,在 0~30mg/L 不同

Cd
2+
浓度LB培养基中梯度诱导驯化培养,稀释涂布,

得到具有耐 Cd和 PAEs降解功能的单菌. 

1.2.2  复配菌群的构建  将 3种功能单菌在 LB 培

养基中,温度 30℃、150r/min 条件下活化 24h,并使用

无机盐培养基离心,弃上清液,重悬 2 次,使用紫外分

光光度计调 OD600至 1.0.拮抗试验发现 24107、2G、

W34 之间不存在拮抗反应,按体积比 1:1:1 复配,4℃

冰箱冷藏. 

1.2.3  驯化菌株与固定化菌剂 PAEs 降解功能验

证    向灭菌的锥形瓶中加入PAEs混标,使 6种PAEs
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浓度为 5mg/L,加入 19mLMSM 液体培养基和 1mL

菌悬液,设置未加菌液的空白对照,每个处理 3 个重

复,在 30℃、150r/min 条件下避光培养,5d后取样测

定 PAEs 残留浓度. 

1.3  固定化载体材料的制备 

1.3.1  生物炭制备  称取适量玉米秸秆粉末于坩

埚,置于气氛炉中,密封并通入氮气,形成无氧环境.

持续通入氮气为保护气,升温至裂解温度 600℃,恒

温炭化 2h.冷却后用 0.1%的HCl溶液清洗,去除热解

过程产生的焦油和灰分,用超纯水冲洗多次后烘干. 

1.3.2  巯基改性蒙脱石的制备  称取适量钙基蒙

脱石加入含有 3-巯基丙基三甲氧基硅烷(3-MPTs)

的乙醇-水溶液中充分混合 ,调整固液比为 1g: 

20mL、25℃温度下持续搅拌反应 6h,离心,烘干,制得

巯基改性蒙脱石. 

1.3.3  生物炭-巯基蒙脱石复合载体的制备  称取

适量巯基改性蒙脱石,加入去离子水,持续搅拌 1h,制

得巯基蒙脱石悬浮液;按生物炭和蒙脱石质量比 3:1

加入玉米生物炭,持续搅拌 2h,离心,烘干,121℃下灭

菌 30min,制得生物炭-巯基蒙脱石复合载体. 

1.3.4  载体材料 Cd 吸附能力测定  取 0.1000g 载

体材料加入 20mL 含 0.1mol/L KNO3 的 100mg/L 

Cd
2+
溶液体系,调 pH值为 6.0,在 25℃恒温培养箱振

荡 1h,静置 20h,定时取样,离心 30min,取上清液过

0.45μm水系滤膜,使用 ICP-OES测定 Cd
2+
浓度. 

1.4  固定化菌剂的制备及条件优化 

称取按 1.3 制备的生物炭-改性蒙脱石复合载

体 5g,将其加入 100mL 按 1.2 复配的菌群悬液(调

OD600为 1.0),均匀混合.混合体系在恒温 30℃、150r/ 

min 条件下避光振荡培养 1d,并在无菌条件下过滤,

冲洗,25℃烘干,制得 5g的固定化功能菌剂. 

1.4.1  固定时间对固定化菌剂降解 PAEs 的影

响    按1.4中流程,分别培养1,2,3d,制备固定化菌剂,

投加至 1.2.3 中体系,验证 PAEs 降解能力,确定最佳

固定时间. 

1.4.2  菌料比对固定化菌剂降解 PAEs的影响  在

最佳固定时间条件下,每 1g 固定化载体分别添加

10,20和 30mL复配菌群悬液,制得固定化载体.同上,

验证 PAEs降解能力,确定最佳菌料比. 

1.4.3  固定温度对固定化菌剂降解 PAEs 的影

响    在最佳固定时间和菌液用量的固定条件下,分

别设置恒温培养箱在 25,30,35℃条件下制备固定化

菌剂.同上,验证 PAEs降解能力,确定最佳固定温度. 

1.5  固定化菌剂降解 PAEs的动力学研究 

向灭菌的锥形瓶中加入 PAEs 混标,各 PAEs 浓

度为 5mg/L,加入 19mLMSM 液体培养基和 1g固定

化菌剂,设置未加菌液的空白对照,每个处理 3 个重

复,在 30℃,150r/min 条件下避光培养,连续 7d 每 24h

取样测定 PAEs 残留浓度,绘制 PAEs降解曲线,利用

Origin 2021 进行拟合. 

1.6  固定化菌剂对 PAEs-Cd 复合污染土壤修复作

用验证 

以 1%的投加量施用菌剂至 PAEs-Cd复合污染

土壤中,保持土壤湿度为最大持水量的 60%,在 25℃

恒温下避光培养 50d,定期搅拌均匀,以未添加菌剂

的处理组为对照,测定 PAEs 含量与 Cd 赋存形态. 

1.7  分析方法 

1.7.1  PAEs的检测方法  采用LC-20AT高效液相

色谱仪.样品检测时长 40min,进样量 20μL,流动相为

乙腈-水,初始流速 1.0mL/min,以梯度洗脱分离 6 种

PAEs,色谱柱为φ4.6mm×250mm Inertsil ODS-P液相

色谱柱,柱温 40℃,使用紫外检测器､在 205和 225nm

双波长检测.6 种 PAEs 加标回收率范围在 80.03%~ 

102.05%,相对标准偏差为0.52%~4.36%,本实验方法

符合要求. 

 降解率(%)=(Ck-CB)/Ck×100% (1) 

式中 :Ck 为无菌对照组处理 PAEs 的残留浓度 , 

mg/L;CB为菌群或菌剂培养液中 PAEs 的残留浓度, 

mg/L. 

1.7.2  Cd的检测方法  采用BCR连续提取法测定

土壤 Cd 赋存形态. 

F1 可交换态和碳酸盐结合态:准确称取 1.00g

过 0.15mm 尼龙筛的风干土壤样品,置于 50mL离心

管内,加入 8mL 浓度为 1mol/L 的 MgCl2溶液,用稀

HCl 调 pH 值至 7.0,常温振荡 1h,然后 4000r/min 离

心 10min,上清液过滤置于 50mL容量瓶,用去离子水

清洗滤纸 3次后定容. 

F2 铁锰氧化物结合态:向上一步残余物中加入

8mL 1mol/L的 NaOAc溶液,并用 HOAc 调节 pH值

至 5.0,常温下 220r/min 连续振荡 5h,然后在 4000r/ 

min 下离心 10min,上清液过滤置于 50mL 容量瓶中,

去离子水清洗滤纸 3次后定容. 
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F3 有机物结合态:向上一步残余物加入 3mL 

0.02mol/L的HNO3溶液,再加入5mL 30%的H2O2(稀

HNO3调 pH 值为 2.0),于 85℃的水浴加热并搅拌反

应2h,再加入3mL 30%的H2O2,85℃的水浴加热并间

歇搅拌反应 3h,冷却后再加入 5mL 含 3.2mol/L 

NH4OAc的 20%的 HNO3溶液,并加入约 15mL 去离

子水稀释至 20mL,常温连续振荡 30min,4000r/min

下离心 10min,上清液过滤置于 50mL容量瓶,去离子

水清洗滤纸 3次后定容. 

F4 残渣态:采用差减法,全 Cd 减去前 3 种形态

之和即为残渣态含量. 

四步提取样品采用 ICP-OES分析浓度. 

1.8  数据处理 

使用 Excel 2021 处理数据,选用 Tukey's HSD 法

进行不同处理的多重比较 ,采用 SPSS 23.0 中

ANOVA 软件进行方差分析,显著性水平为 0.05.使

用 Origin 2021 绘制图表. 

2  结果与讨论 

2.1  复配菌群对 PAEs的降解作用 

2.1.1  驯化菌株对 PAEs 降解效能  由图 1 所示,

菌株经过 Cd
2+
梯度驯化后,可在 Cd

2+
胁迫下保持对

不同分子量 PAEs 的特异性降解功能.菌株 24107 

(Gordonia sp.)ΣPAEs降解率可达 87.91%,对低分子量

PAEs(LMW-PAEs)及中分子量 PAEs(MMW-PAEs)的

降解率超过 94%.菌株 2G(Rhodococcus sp.)和

W34(Bacillus sp.)对MMW-PAEs的降解率超过 90%. 

 

图 1  耐 Cd驯化菌株 PAEs降解效能 

Fig.1  Degradation ability of cadmium tolerant domesticated 

strains on PAEs 

2.1.2  复配菌群 PAEs降解效能  通过 3种菌株的

复配 ,根据图 2 所示 ,菌群对于高分子量 PAEs 

(HMW-PAEs)的降解率由单菌的 34.6%提升至

87.9%,ΣPAEs降解率可达 92.7%.菌群复配后对供试

PAEs降解谱更宽,降解效能也得到提升,各降解菌株

可通过协同代谢形成互养关系.李静等
[28]
从活性污

泥土著菌群驯化得菌群 SD-1,对 DMP、DEP和 DBP 

3d 降解率为 68.7%、68.5%和 80.0%.本研究得到的

菌群降解谱更宽,覆盖 6种 EPA优控 PAEs,并且降解

效能更强,有望用于实际土壤 PAEs污染的修复. 

 

图 2  复配菌群 PAEs降解效能 

Fig.2  The degradation efficiency of PAEs by the mixed 

microbial consortium 

2.2  固定化载体材料性状 

2.2.1  生物炭-巯基蒙脱石复合载体性状  由图

3 所示,玉米生物炭与巯基蒙脱石复合后,表面孔

隙变大,出现稳定的多孔网状结构,大大提升了材

料的孔径和比表面积.巯基蒙脱石粒径较小,附着

在生物炭的表面或孔隙结构中 ,减少了杂质的附

着 .玉米生物炭和巯基蒙脱石复合材料增加了大

量吸附点位,Cd 固定能力得到增强,且适于微生物

负载,是制备 PAEs-Cd 协同修复功能菌剂的理想

载体材料. 

图 4 的 FT-IR 图谱表明, 生物炭与巯基蒙脱石

复合后改善了表面官能团性状.复合材料表面红外吸

收 峰 的 位 置 主 要 出 现 在 791,1080,1613,2980, 

3422cm
-1
等处.3600~3100cm

-1
处为 O-H 键的伸缩振

动,表明生物炭和巯基蒙脱石复合后疏水性变差. 

2980cm
-1
处的吸收峰为C-H键的吸收振动, 1613cm

-1

处的吸收峰为 C=O 键的吸收振动,表明复合材料石

墨化程度降低.1080cm
-1
处的吸收峰为 Si-O-Si 的伸

缩振动,是巯基改性蒙脱石的特征吸收峰. 
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图 3  生物炭和复合材料的 SEM形貌图 

Fig.3  SEM morphology images of biochar and composite 

materials 

 

图 4  生物炭和复合材料的 FT-IR图 

Fig.4  FT-IR spectra of biochar and composite materials 

 

图 5  复合载体材料的 Cd饱和吸附曲线 

Fig.5  Cd deactivation performance of different carrier 

materials 

2.2.2  复合载体 Cd吸附效能  图 5为复合载体的

Cd 饱和吸附曲线,玉米生物炭与巯基蒙脱石复合

后,Cd
2+
吸附性得到显著提升,菌剂对Cd饱和吸附量

达 15.2mg/kg,较生物炭 Cd吸附量提升了 1.11倍.复

合材料加入 Cd 溶液中,各个时期 Cd 吸附量均高于

生物炭,且 8~10h 吸附达到平衡,12h 后略微降低,吸

附法结合并不稳定,可能出现解吸现象. 

2.3  固定化功能菌剂对 PAEs的降解作用 

2.3.1  固定化菌剂结构特征  从图 6 观察到生物

炭-巯基蒙脱石复合材料的表面和孔隙结构中附着

大量的功能菌株,且菌株以团聚形式或分散状态附

着在复合材料中,形状较为饱满,表明固定化菌剂对

功能微生物具有良好的负载效能. 

 

图 6  固定化菌剂扫描电镜图 

Fig.6  SEM spectra of immobilized microbial agent 

2.3.2  固定化菌剂制备条件优化  根据图 7,其他

条件一致,固定时间为1d制备的菌剂PAEs降解率显

著高于其他时间.结合菌株的生长特性,3 种菌株在

24h 内可能处于对数生长期,代谢活动最强,污染物

降解效能最高
[29]

.若固定化时间延长,菌株生长进入

衰亡期,菌群降解能力不佳.另外,若固定时间太短,

复合载体对于菌株的吸附固定不充分,将导致菌剂

PAEs降解效能较差. 

控制其他条件一致,菌料比为 1:20 制备的固定

化菌剂 PAEs降解率显著高于其他比例.在细菌菌群

负载到载体材料过程中,若菌群数量太少,细菌进入

载体吸附点位的概率降低,污染物降解能力不足;若

细菌数量过多,可能导致对底物的竞争
[30]

,不利于细

菌生长定殖,使污染物降解效果不佳. 

其他条件一致的情况下,30℃制备的固定化菌

剂 PAEs降解能力显著优于其他温度.功能细菌降解

PAEs多为酶促反应,与温度密切关联
[31]

.过高的温度

使细菌体内相关酶活性下降,降解能力减弱.反之温

度过低会降低细胞膜的流动性,不利于 PAEs作为底

物进入生物循环,污染物降解能力减弱. 



6期 王  凡等：固定化菌剂对 PAEs-Cd复合污染土壤的修复作用 3399 

 

 

图 7  固定化菌剂制备条件优化 

Fig.7  Optimization of preparation conditions for immobilized 

microbial agents 

不同字母表示不同处理间差异显著(P<0.05) 

固定化菌剂制备的最佳负载条件为菌料比

1g:20mL,30℃恒温振荡培养 1d,该条件下制备的固

定化菌剂对 6 种 PAEs 降解效果最佳.由图 8 可见,

最优条件下制备的固定化菌剂,ΣPAEs 降解率可达

95.4%,较菌群降解能力略有提升,高分子量PAEs的

降解率提升至 85%以上,具备高效性和广谱性. 

 

图 8  最佳固定条件菌剂的 PAEs降解效能 

Fig.8  The PAEs degradation performance of microbial agents 

under the optimal immobilization conditions 

2.3.3  固定化菌剂对 PAEs的降解动力学  在纯培

养体系下,菌剂对 6种 PAEs均具备良好的降解能力,

由图 9(a)降解曲线所示,第 1d时,菌剂对LMW-PAEs

和MMW-PAEs的降解率均高于80%,对HMW-PAE

降解率为 32.7%和 35.3%.培养 1~3d,菌剂对 HMW- 

PAEs 降解率逐渐提高,对 LMW-PAEs 的降解趋于

稳定,均在 85%以上,降解能力优良.培养 4~7d,随时

间延长,菌剂降解趋于平稳.以上结果表明,固定化菌

剂降解 PAEs 具有广谱性,对 LMW-PAEs 的降解具

有高效性.在培养初期,HMW-PAEs降解功能菌株可

能经历适应阶段合成相关的酶,或调整代谢途径,随

时间延长,对其降解率逐渐提高.利用一级动力学方

程对 PAEs降解曲线进行拟合,方程如下: 

 ln(C0/C)=Kt+A (2) 

式中 :C0 为初始底物浓度 (mg/L);C 为底物浓度

(mg/L);t为降解时间(d);K为一级反应速率常数(d
-1

); 

A为常数. 

 

图 9  菌剂对 PAEs的降解曲线和准一级动力学拟合曲线 

Fig.9  The degradation curve of PAEs by microbial agents and 

the quasi-first-order kinetic fitting curve  

表 2  PAEs 的降解动力学方程 

Table 2  Degradation kinetic equation of PAEs 

底物 动力学方程 半衰期(d) R
2
 

DMP y=0.12433x+0.97439 2.23 0.907 

DEP y=0.18349x+1.3818 2.32 0.982 

DBP y=0.96563x+0.33297 5.78 0.966 

BBP y=0.8416x+0.40533 3.78 0.842 

DEHP y=0.90028x+0.25726 3.66 0.900 

DnOP y=0.8712x+0.56546 4.45 0.871 

 

如图 9(b)和表 2 所示,菌剂对 6种 PAEs的降解

过程均符合伪一级反应动力学,PAEs 残留浓度的自



3400 中  国  环  境  科  学 45卷 

 

然对数与降解时间线性相关.LMW-PAEs 半衰期较

短,仅 2.2d左右;HMW-PAEs和MMW-PAEs半衰期

较长,与 PAEs性质和微生物代谢途径相关. 

2.4  固定化菌剂对复合污染土壤的修复效能 

2.4.1  固定化菌剂对复合污染土壤中 PAEs的消减

作用  根据图 10(a),按 1%投加量施用固定化菌剂

至复合污染土壤 ,ΣPAEs 含量由 2.56mg/kg 降至

1.17mg/kg,与同时期 CK 相比 ΣPAEs 消减率为

54.14%.目前有关 PAEs降解微生物的研究局限于溶

液培养体系,使用固定化菌剂处理 PAEs污染土壤的

研究较少.褚美函
[32]

利用生物炭制备固定化菌剂,以

5%投加量 ,处理东北矿区重金属 Cd-多环芳烃

(PAHs)复合污染土壤 60d 后菌剂对萘的降解率为

52.39%.参考这一表现,本研究制备的固定化菌剂具

有理想的 PAEs消减效能. 

 

图 10  菌剂对复合污染土壤协同修复作用 

Fig.10  The synergistic remediation effect of microbial agents 

on composite contaminated soil 

2.4.2  固定化菌剂对复合污染土壤中 Cd的钝化作

用  根据图 10(b),施用 1%固定化菌剂后,复合污染

土壤中可交换态 Cd 含量较 CK降低了 37.06%,碳酸

盐结合态､铁锰氧化物结合态和残渣态Cd分别增加

了 19.26%、13.00%和 12.55%.在土壤中,可交换态

Cd 活性更强且易于被植物吸收,碳酸盐结合态在偏

碱性土壤中相对稳定,铁锰氧化态含量在氧化环境

下也相对稳定.Zhao 等
[33]

按 1%投加量施用改性煤

矸石 MGE 至重金属 Cd 污染土壤,植物根部有效态

Cd 含量降低了 20.4%.Bashir 等
[34]
将水稻生物炭和

沸石及磷酸盐结合处理 Cd 污染土壤,投加量为 3%

时土壤有效 Cd 下降了 18.18%~37.66%.相对比下,

本研究制备的固定化菌剂具有良好的 Cd钝化效能.

固定化菌剂的施用可能通过提高土壤 pH值,复合材

料表面的阳离子交换作用和巯基官能团的络合作

用等途径,使土壤中 Cd
2+
由活性较强的可交换态向

稳定的碳酸盐结合态､铁锰氧化物结合态和残渣态

转化,大大降低了 Cd的生物有效性. 

3  结论 

3.1  本研究构建了具备耐 Cd和 PAEs降解功能的

菌群,6种 PAEs总降解率达 92.7%,对高分子量 PAEs

降解率提升至 85%以上,具备高效性和广谱性. 

3.2  制备了巯基改性蒙脱石和生物炭复合载体,

对 Cd 饱和吸附量为 15.2mg/kg,较生物炭提升了

1.11倍. 

3.3  制备了固定化菌剂,优化了制备条件.菌剂最优

制备条件为温度 30 ℃ ,固定时间 1d,菌料比

1:20(V/M),最佳条件下制备的固定化菌剂 ΣPAEs 降

解率达 95.4%. 

3.4  固定化菌剂对土壤 PAEs和 Cd复合污染具有

良好的协同修复作用.以 1%投加量施用菌剂,50d后

复合污染土壤中 ΣPAEs消减率为 54.14%,可交换态

Cd减少了 37.06%. 
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