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摘要：论述了土壤和地下水生物修复中有机污染物的生物可利用性。污染物的可利用性对生物修复速率和生物强化效率有重

要影响。生物可利用性是指土壤和地下水中的微生物或其胞外酶对有机污染物的可接近性，它受土壤理化性质、污染物和微

生物性质、污染接触时间等许多因素的综合影响。污染物的介质吸附、多相分配、老化和形成非水相基质，以及土壤微生物

的吸附、过滤和沉降作用降低了污染物的可利用性。促进土壤中污染物和微生物的解吸附，增强非水相基质的溶解，加速土

壤污染物与微生物之间的质量传递，可以增强污染物的可利用性和生物降解的速率。施用表面活性剂和电动力学方法可有效

地增强污染物的生物可利用性。 
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污染物的生物可利用性对生物修复、污染物生态毒性和

环境风险评价有重要影响[1]。生物可利用性涉及生物周围环

境的污染物与生物吸收利用的污染物之间的各种关系，并受

到生物系统、污染物性质和环境因素的综合影响[2, 3]。本文

主要阐述生物修复中有机污染物对于土壤微生物的可利用

性，包括生物可利用性的涵义，主要影响机理和强化方法，

以及生物可利用性对生物修复的影响。 

1  生物可利用性的涵义 

有机污染物进入地下环境后，首先吸附在土壤大孔隙及

各种有机无机颗粒表面，然后逐渐扩散到土壤微孔中。随着

与土壤接触时间增加，有机物缓慢扩散到微生物无法进入的

极小孔隙中，或者分配进土壤有机质（SOM）内。部分有

机物也以纯固体或非水相（NAP）物质存在。然而，土壤微

生物主要以附着态存在[1]。附着在含水层固体上的微生物比

自由态微生物大 10~1 000 倍[3]。土壤微生物主要分布在

0.8~3 µm 孔隙中，而污染物的吸附大多发生在小于 1 µm 的

微孔内，所以微生物无法直接利用大多数被吸附的污染物。

土壤微生物也可能无法直接利用 SOM内的污染物以及 NAP

物质。尽管有些微生物（尤其是真菌）可以通过分泌胞外酶

降解污染物，但是酶分子比污染物分子大许多倍，在土壤中

扩散得相当慢或者根本不扩散[4]。因此，一般认为土壤微生

物主要利用水相污染物而不是吸附态和 NAP 物质。 

有机污染物作为微生物生长的基质，根据与可利用性的

关系可分为：（1）可直接利用的基质，包括水相基质和“直

接接触”被利用的少量吸附态基质；（2）潜在可利用基质，

指与可直接利用基质之间存在动态平衡的基质，如吸附态和

NAP 基质；（3）不可利用基质，包括土壤微孔和部分 SOM

内的老化基质和少量隔离态 NAP 基质。在此基础上，本文

认为，污染物的生物可利用性是指土壤和地下水中的微生物

或胞外酶对有机基质的可接近性，它受到可直接利用的基质

浓度和潜在可利用基质向直接可利用基质的转化速度控制。

图 1 概括地表示了土壤和地下水中有机污染物存在形态与

生物可利用性的关系。 

2  生物可利用性的影响机理 

在生物修复中有机污染物的分解转化主要在水相中进

行[1, 3]。水相基质浓度和生物量浓度直接影响有机基质的利

用速率[3]，因而任何影响水相污染物浓度和微生物量的因素

都会使污染物的生物可利用性降低。 

2.1  污染物水相浓度对生物可利用性的影响 

有机物进入土壤和地下水后，通过各种物理、化学和生

物过程被强烈地吸附在土壤介质表面，或者形成 NAP 基质，

或者隔离在多孔介质内部，大大降低了污染物的水相浓度。 

2.1.1  介质吸附与多相分配 

介质吸附是土壤污染物水相浓度降低的主要途径。介质

吸附程度与有机物的结构和性质有关。生物修复中大多数有

机污染物都是非极性的，水溶性低，其吸附程度主要受疏水

性控制[3]。介质吸附受吸附剂类型的强烈影响。土壤和地下

水中的吸附剂包括无机矿物和 SOM。疏水性有机物的吸附

程度主要取决于 SOM 质量分数和类型。当 SOM 质量分数

大于 0.2%~0.4%时，无机矿物吸附可以忽略[5]。SOM 包括

非腐殖质和腐殖质，大多数土壤的腐殖质的质量分数占
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SOM 总质量分数的 70%~80%，对疏水性有机物的吸附起主

要作用[5]。另外，溶解态有机质和由人类活动影响而进入土

壤的各种有机溶剂、油类和煤焦油等 NAP 液体物质等也会

影响介质吸附[6]。 

Weber 等[7]将土壤颗粒视为由三类有吸附活性的有机和

无机成分组成的异质性复合体，称为土壤颗粒三域模型。该

模型认为，有吸附活性的土壤颗粒包含三类吸附域：外露矿

物域（I）、无定型 SOM 域（II）和稠密 SOM 域（III）。不同

吸附域对疏水性有机污染物的吸附能、吸附速率和机理是不

同的。Luthy 等[6]总结了各种吸附剂对疏水性有机物的吸附

行为和特征。此处将与三域吸附相关的部分内容列于表 1。 

另外，多相分配作用也会降低有机物的可利用性。土壤

中非水相液体（NAPL）和颗粒态残留有机碳物质的存在增

强了污染物的多相分配程度。疏水性有机物分配进入 NAPL

后，生物降解速率降低，其原因可能在于[1, 3]：污染物的水

相浓度进一步降低，污染物从 NAPL 分配到水相的速率慢，

微生物优先利用 NAPL 物质，NAPL 物质有毒性作用等。 

2.1.2  形成非水相基质 

有机物可利用性降低的另一种途径是形成NAP基质[1, 3]。

NAP 物质与水基本上不能混溶，在地下环境中以分离态物

质存在。如果 NAP 物质密度比水小（如汽油和石油类污染

物），则会分离进入土壤和地下水的飘浮相中；如果密度比

水大（如氯代脂肪烃），则会向土壤底层迁移。被截留的

NAP 物质会逐渐溶解，相当于地下环境的长期污染源。 

土壤微生物对 NAP基质的利用主要依赖于NAP物质的

水溶性。BTEX 类物质水溶性最高，溶解速度最快，因而最

容易被微生物利用。某些微生物能够直接附着在 NAP 物质-

水界面，直接摄取能够降解的基质。微生物非常靠近 NAP

物质-水界面，污染物从 NAP 物质扩散到细胞的距离减小，

质量传递阻力降低。有人认为，微生物“直接接触”获取基

质时，有机物没溶解到水相而是直接转移到微生物细胞内[3]。 

2.1.3  污染物隔离和老化 

隔离是指污染物与其它物质结合或者不可逆地转化为

其它相（或状态）而使其环境活性降低的过程。隔离对污染

物的归宿、迁移和生物可利用性有重要影响。疏水性有机物

的隔离程度随着污染物与土壤接触时间增加而明显增加，这

个过程称为污染物老化或风化[2, 8]。污染物老化过程包括化

学氧化将污染物结合到 SOM 中，污染物在土壤微孔内和

SOM 内扩散，或者隔离在 NAPL 物质内等[9]。老化过程并不

包括改变分子结构的反应，如聚合反应、与腐殖质共价健结

合等。有人认为，老化现象是有机物向 SOM 分配和向小孔

隙中渗透的反应[10]。影响老化的因素包括：SOM 数量和性

质；土壤孔隙大小和结构；污染物浓度；土壤变湿变干过程；

不可逆吸附等。粘土矿物吸附有机分子后，如果晶格结构受

到破坏，吸附在晶格内的污染物也会成为老化基质[8~10]。 

隔离和老化使污染物从易进入的土壤隔室转移到不易进

入或不能进入的隔室，使其可交换性及生物可利用性降低[9]。

Theng 等 [11]的研究表明，菲进入蒙脱土的晶格层后被

Burkholderia sp .和 Sphingomonas sp. 细菌利用的可能性几

乎为零。许多研究表明，疏水性有机物与土壤接触时间增加，

结合态污染物解吸附阻力增加，生物转化速率降低。 

2.2  微生物移动性对生物可利用性的影响 

土壤微生物的移动性是影响污染物的生物可利用性的

另一重要方面。微生物移动性大，或者具有降解能力的细菌

主动或被动地向吸附态污染物运移，则可提高污染物的可利

用性和生物降解速率。 
微生物在土壤中的吸附/解吸、过滤和沉降等过程会显

著地阻止或延迟微生物的运移[3]。吸附过程涉及到各种复杂

的生物、物理和化学现象，其中包括静电吸附、憎水反应及

微生物排泄物的吸附作用。普遍的静电效应是微生物与土壤

矿物表面吸附的关键因素。土壤对微生物的吸附是可逆的。

微生物沉降和过滤也会一定程度地限制微生物的运移，降低

土壤污染物被利用的可能性。 

3  增强生物可利用性的主要措施 

根据图 1，增强有机物可利用性的途径包括：（1）增强

吸附态污染物的解吸附和 NAP 基质的溶解；（2）强化污染

物与微生物间的质量传递。目前采取的主要措施包括：施用

表面活性剂，电动力学强化，使用共溶剂和乳化剂，热处理，

水裂和气裂，超声波处理，机械搅动等。此处主要介绍前两

种方法及其相关问题。 

3.1  施用表面活性剂 

表面活性剂由亲水基和疏水基组成。浓度低时活性剂分

子在水溶液中以单体存在，浓度超过一定值（称为临界胶束

浓度，CMC）时就聚集形成胶束。有机物分配进入胶束中

称为胶束增溶作用。胶束增溶过程只是将有机物分子分配进

胶束相中，但并没有使它变成真正的水溶性组分，又称为“伪

溶解”。实际上，真正的可溶性组分分配到胶束相后，其水

相浓度通常被降低[3]。 

当微生物不容易从最初的物质相（如吸附态和 NAP 基

质）而更容易从胶束相中获取基质时，或者污染物以胶束相

形式被迁移时，胶束增溶作用就能增强有机污染物的生物可

利用性[5]。Yeom 等[12]研究发现，Triton X-100 能显著地增

强老化态菲和萘的释放速率。Aronstein 等[13]报道，存在活

性剂 Alfonic 810-60时，土著微生物对菲的降解率约为 50%，

而没有活性剂时仅为 4.8%。 

但是研究表明，某些活性剂的浓度超过 CMC 时，这些

活性剂就对微生物表现出毒性作用。过度胶束化使自由态基

质浓度降低，可能会抑制生物过程。另外，微生物也可能无

法直接利用胶束内的污染物。近年来，生物表面活性剂在生

物修复中逐渐得到应用[14]。 

3.2  电动力学强化 

该方法是在受污染土壤和地下水中施加微弱直流电形

表 1  疏水性有机物三域吸附特征比较 
 矿物域(�) 无定型 SOM 域(�) 稠密 SOM 域(�) 

吸附动力学 快 颗粒分散时吸附快 慢(多于数天)；存在吸

附-解吸附滞后现象 

吸附等温线 线性 线性 平衡时间非常长时，可

能为线性；介质空间排

列有差异时，为非线性

活化能 低 低 高 

吸附热 低 低 中到高，随有机质密度

的增加而增加 

吸附竞争性 无 无 有 

溶剂可萃取性 高 高 低 
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成电场，利用产生的电渗析、电迁移和电泳等电动力学效应

促进吸附态污染物的解吸附，并加速污染物与微生物间的质

量传递[15]。电渗析是指土壤孔隙水的运动，电迁移指孔隙

水中的电解质运动，电泳则是指荷电胶体的运动。在低渗透

性粘土中，电迁移和电渗析是占主要的，但施用表面活性剂

时电泳就成为一种重要机理[5]。电动力学迁移的污染物可以

是极性的和非极性的。极性物质会向极性相反的电极运动；

非极性物质则会随电渗析流而移动，施加表面活性剂可以增

强非极性有机物的迁移[5]。土壤微生物也会受到电动力学作

用的影响。带负电荷的微生物能以电泳方式向阳极运动，但

也能随电渗析流迁移。但是，电极反应会对土壤微生物和土

壤性质产生不利影响。 

Acar 等[16]研究发现，在电动力学作用下高岭土中苯酚

的解吸附和迁移几乎是同时进行的，苯酚没有表现出阻滞现

象。Bruell 等[17]表明，用电动力学方法可以将粘土中的 TCE

和 BTEX 类物质去除至溶解度以下。Jackman 等[18]和 Lee

等[19]的研究表明，用电动力学方法能够显著地增强土壤中

2, 4-二氯苯氧已酸和柴油燃料的生物降解速率。 

4  结语 

随着生物修复技术从室内研究向田间应用转移，有机物

可利用性的研究变得相当重要。近年来对污染物老化和解吸

附的研究，以及许多新的环境微生物技术的应用，促进了对

生物可利用性的理解。但还有许多问题需要深入研究，例如，

区分污染物毒性和生物可利用性对生物修复的影响；生物可

利用性的动态性的评估方法；建立更加有效的生物可利用性

分析方法等。 
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Abstract: This paper discussed the bioavailability of organic contaminants to bacteria during bioremediation of polluted soils and 
groundwater. The availability of organic contaminants as substrates to microorganisms in contaminated sites frequently determinates 
the rate of bioremediation and the efficiency of bioaugmentation. The term of bioavailability herein is referred to the accessibility of 
organic pollutants to bacteria or bacterial extracellular enzymes in subsurface, which is often dependent upon the combined effect of 
the soil physicochemical properties, the characteristics of the pollutants and bacteria in subsurface, and the contact duration of 
pollutans to soils, and so on. The availability of organic contaminants to bacteria is lowered mainly througth the matrix sorption, 
multiphase partitioning, aging or sequestration, and formation into non-aqueous phase of contaminants, and also througth the 
adhesion, filtration and deposition of bacteria in subsurface. Greater bioavailability and higher biodegradation rate can be produced 
by accelerating the desorption of sorbed pollutants and bacteria from the surface of soil particles, sitmulating the dissolution of 
non-aqueous phase organics into pore fluids, or enhancing the mass transfer between the contaminants and the bacteria in soils. 
Surfactants and electrokinetic technology, if properly used, can effectively enhance the bioavailability in the process of 
bioremediation. 
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