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摘要:采用室内盆栽方式, 研究了高羊茅对烃降解的影响,测定了土壤中烃的降解、微生物数量、荧光素二乙酸酯活性、过氧化

氢酶活性及脱氢酶活性.结果表明, 总石油烃在根际土壤体系比非根际土壤消失得更快. 在试验进行 10 周后,非根际与根际土

壤总石油烃降解率分别为 1118% 和 271 4% .试验过程中挥发的石油烃损失很少.根际土壤微生物平板计数及酶活性显著高于

非根际土壤 .石油化合物对荧光素二乙酸酯水解具有显著影响. 相比无草被体系, 种植有高羊茅的体系显著增加了石油烃降

解的一级速率常数. 因比母体化合物降解缓慢, 4 种氧化态多环芳烃 1-二氢苊酮、9-芴酮、蒽醌、苯并芴酮,在处理过程中浓度

不断增加,说明其是在处理过程中形成, 并具有持久性.
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Abstract:The effects of growing tall fescue on the biodegradation of hydrocarbons was studied in laboratory scale pots. Degradation of

hydrocarbons as well as microbial counts, soil fluorescein diacetate activity , catalase activity and dehydrogenase activity were determined. The

results showed that, in the rhizosphere soil system, total petroleum hydrocarbons disappeared faster than that in unvegetated pots soil. After 10

weeks, 1118% and 2714% of spiked petroleum hydrocarbons disappeared from the bulk and rhizosphere soils respectively. Abiotic loss of

petroleum hydrocarbons by evaporation was of minor significance in the test. The microbial plate counts and soil enzyme activities were

significantly higher in the rhizosphere than in the bulk soil. Petroleum compounds had significant effect on fluorescein diacetate hydrolyzing

activity. Vegetation resulted in significantly greater firs-t order decay constants compared to the unvegetated control. Oxygenated polycyclic

aromatic hydrocarbons that were present in the soil were generally degraded more slowly than the parent compounds, suggesting that they were

formed during the treatment or that they are more persistent. Four ox idation products of polycyclic aromatic hydrocarbons, 1- acenaphthenone,

9-fluorenone, anthraquinone, and benzfluorenone were found at significantly higher concentrations at the end of the study.
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  石油开采、输送、储存等过程中存在着不可避免

的泄露,造成土壤和水体的污染. 在主要的产油国,

因石油污染引起的生态破坏日益严重. 土壤中的石

油类污染物会随着食物链进入到动物和人体, 影响

人们健康, 尤其是多环芳烃 ( polycyclic aromatic

hydrocarbons, PAHs)具有潜在的致癌、致畸和致突变

效应,更显治理石油污染的迫切性.传统上治理石油

污染土壤有多种方法, 近 20年来, 又兴起了一种新

的修复技术 ) ) ) 植物修复. 植物修复是利用植物来

去除、控制环境污染物或使其无害化,被认为是一种

绿色的生物技术,能加速土壤和沉积物中污染物的

去除
[ 1]
.国内外开展的实验室、温室以及现场试验等

诸多研究也表明,相比无种植体系,种植有合适植物

的土壤体系能够加快污染物的去除
[ 2~ 5]

.

到目前为止, 有关植物促进烃类污染物降解的

研究多集中在多环芳烃, 且多采用模型 PAHs 污染

土壤
[ 2,4, 6~ 8]

.而实际中这种污染情况是少见的,多数

烃类污染都是混合态的.某些烃类物质,尤其是多环

芳烃,需要依靠共代谢基质的存在才能实现降解和

矿化
[ 9]
.此外,有关植物修复石油污染的某些过程及

机制尚待深入系统地研究
[ 10,11]

. 原油中烃类物质种

类繁多,尤其是多环芳烃种类丰富,因此以原油为模

拟污染物进行的降解相比用纯粹的多环芳烃更具有

代表性.本研究以原油为污染物,分析植物根际促进

石油烃降解的机制, 追踪代表性多环芳烃的降解与

去向,建立适当的宏观降解模型,以期为阐明石油类

污染物在植物根际的各种行为以及石油污染土壤的

修复提供理论依据.
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1  材料与方法

1. 1  试剂
原油 取自 大港 油田, 族组 成为: 饱和 烃

65114%, 芳 烃 24137%, 非 烃 9102%, 沥 青 质

1147%. 二氯甲烷、丙酮、正己烷、层析用硅胶和氧化

铝( 100~ 200目) , 荧光素二乙酸酯, 红四氮唑, 均为

分析纯级.

112  供试土壤与植物
土壤采自中国石油大学校园草坪表层 ( 0~ 20

cm) , 基本理化性质为: pH 7121, 总有机质 3128% ,

总氮 01126% ,总磷01046%. 采集的土壤风干后过 2

mm筛, 研磨均匀, 室温下保存备用. 高羊茅 ( tall

fescue)分布广泛, 适应性强,耐旱和践踏, 喜光,耐半

阴,抗逆性强,耐酸、耐瘠薄,抗病性强, 且根系发达,

因此以高羊茅为试验用植物, 种子购自北京百绿

公司.

113  试验设计
将原油在 60 e 烘箱中挥发 72 h,以除去易挥发

组分.按每 kg土含6 000 mg 总石油烃( total petroleum

hydrocarbon, TPH)和每 100 g ? 35 mL 二氯甲烷的量

比,将原油溶解后加入试验用土, 搅拌均匀, 通风橱

中挥尽溶剂. 平皿种子毒性试验表明, 土壤 TPH 浓

度为6 000 mgPkg时, 高羊茅种子发芽率是在无油土

壤发芽率的 90%, 因此这个浓度是合适的, 油浓度

过高抑制植株生长.

试验设 3个处理: ¹含油土壤湿热灭菌( 121 e ,

60 min) ,加入 2%的HgCl2 ,作为无菌对照; º含油土

壤不种植,作为非根际土壤对照; » 含油土壤种植高

羊茅草.每个处理 3次重复.

草种 4 e 存放, 播种前 24 h取出放于室温下. 用

3% H2O2 浸泡 30 min 以杀灭种子表面携带的微生

物,后用无菌水冲洗 5次.播种前种子经过发芽率测

试,确保发芽率在 90% 以上. 采用花盆进行盆栽试

验,盆高 20 cm, 土层高 15 cm. 播种前土壤保持 15%

~ 20% 的湿度平衡7 d.为增强处理效果,采用高密

度种植, 按 4粒Pcm2
播撒种子, 每盆总计约 400粒.

这样土壤根密度相当大, 因此表面以下的土壤均可

视为根际土壤.

播种后花盆放于人工气候箱中,培养条件:白天

16 h,温度 24 e ,光照强度6 000 lx,湿度 80% ;黑夜 8

h,温度 20 e , 湿度 80%.

试验期间, 每 3 d每盆喷洒Hoaglandps营养液40

mL,保持13% ~ 18%的湿度.每 2 d随机交换盆钵位

置.盆内垫有尼龙纱布, 取样时将整个纱布连土提

起,用灭菌的不锈钢小勺从土墩侧面横向挖开约 1

cm深再取内部土壤.每次从土表下 5 cm和 10 cm处

分别采集等量土壤,混匀,存于 4 e 冰箱待分析.

114  土壤微生物活性与酶活性测定

以荧光素二乙酸酯 ( fluorescein diacetate, FDA)

水解法测定土壤总微生物活性, 参照文献[ 12]的方

法,以灭菌( 121 e , 60 min)后的土壤加 FDA 储备液

水解替代其中的对照与空白,以每 g 干土水解产生

的荧光素质量为单位, 即Lg#( g#3h) - 1
. 过氧化氢酶

活性按文献 [ 13] 的方法测定, 以每 g 干土所需

KMnO4 物质的量为单位, 即Lmol#( g#min)
- 1
.脱氢酶

活性测定依照文献[ 14]的方法, 以每 g 干土水解产

生的三苯基甲肼( triphenyl formazone, TPF)质量为单

位,即Lg#( g#d) - 1
.

115  根际微生物计数
根际土壤中的 4种微生物,即总异养细菌、总真

菌、烃降解细菌、烃降解真菌的平皿计数参照文献

[ 15]的方法,以 0号柴油为碳源.

116  土壤石油烃分析

以二氯甲烷为溶剂,索氏抽提法提取土壤中的

石油类物质,并按照文献[ 16]的方法进行组分分离.

分离后得到的烃组分挥尽溶剂按重量法计算土壤中

的TPH 含量. 加入 D-二苯并噻吩作为芳烃的内标

物,进行色谱-质谱分析.

色谱条件: Thermo-Finnigan SSQ710色谱-质谱联

用仪,HP-5MS 弹性硅胶毛细管色谱柱 ( 60 m @ 0125
mm@ 0125 Lm) .进样体积 1 LL. 载气为氦气,压力 37

kPa.流速 1 mLPmin. 升温条件: 初温 50 e , 保温 1

min;以 20 e Pmin的速率升温到 120 e ,再以 4 e Pmin

的速率升到终温 310 e ,并保温 30 min. 质谱条件: EI

电离,电子电压70 eV,灯丝电流100 LA,倍增器电压

1 200 V, 扫描质量范围 35~ 500 u.

117  降解动力学模型

本研究以改进 Nocent ini等
[ 17]
描述的一级衰减

方程来表征土壤中 TPH 降解速率:

ct = c 0e
- kt

+ y 0 ( 1)

式中, ct 为 t 时刻土壤中的 TPH 浓度, c 0 是起始时

刻的 TPH 浓度, k 是一级降解速率常数, y 0 表示未

降解的组分.

118  数据处理

土壤污染前 1 d 为试验开始计时日, 记为/ 0

周0.所有数据测定进行3次重复,以 105 e 烘箱干燥
24 h的土重为基准. 利用 Microsoft Excel 2003、SPSS
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1210进行数据统计分析.

2  结果与讨论

211  土壤微生物活性变化

酶活力被广泛用来监测土壤污染与修复过程,

用于监测烃降解的酶类有脂肪酶、脱氢酶、过氧化氢

酶和尿酶等.无菌对照土壤经湿热灭菌,试验中微生

物活性很低,所以数据未列出.石油污染会导致土壤

微生物活性发生显著和复杂的变化(图 1) . 土壤被

污染后第 1周,土壤FDA、脱氢酶及过氧化氢酶活性

均显著下降. Margesin 等
[ 18]
以柴油为污染物进行模

拟试验,发现被污染后土壤FDA、脱氢酶及过氧化氢

酶活性均立即增加, 而无下降的过程. Frankenberger

等
[ 19]
以各种油源对土壤进行污染研究发现, 油料本

身的化学组成对污染后的土壤酶活性有一定影响.

而Megharaj等
[ 20]
的研究发现, 中等程度的石油烃污

染( 4 000~ 8 000 mgPkg)能明显抑制脱氢酶活性. 本

研究所用原油可能含有某些微生物抑制物质, 而使

土壤微生物活性在被污染后下降.

FDA水解作用在细菌、真菌和其它分解者中广

泛分布, FDA能被多种酶水解,如蛋白酶、脂酶和酯

酶.这些酶在胞外亦能起作用,并能与土壤胶体形成

稳定的复合物
[ 21]

. 因此, 测得的 FDA 活性实际包括

了部分胞外酶及其与土壤粒子复合物的贡献. 本试

验所用的原油相比柴油更黏稠,在刚污染土壤时, 胞

外酶可能有一部分被油膜覆盖而导致无法催化FDA

的水解.当前测定土壤FDA活性的方法大多未考虑

土壤理化性质的影响, Riis等
[ 22]
研究发现, 经湿热灭

菌后的土壤产生的 FDA 活性仅是未灭活土壤的

2% ,因而将其忽略. 但本研究中发现, 灭菌后的 1g

干土在同样反应条件下产生的 D 490值在 01300 左
右,要远大于纯粹FDA溶液自然水解值( D 490 01035)

和土壤本底值( D 490 01018)之和, 但经马弗炉焚烧

(500 e , 6 h)的土壤则无此现象,因而是土壤非生物

有机质所致. 此外 Riis 等
[ 22]
所测为无污染土壤, 而

本试验土壤具有中等程度的原油污染, 原油中某些

成分可能影响 FDA 水解, 具体原因尚待进一步研

究.另测定表明,二氯甲烷对土壤的短暂作用对微生

物活性影响很小,可忽略.

第2周后土壤 FDA活性波动增加,在第 9周达

到538 Lg#( g#3h) - 1
的高点. 而非根际土壤 FDA活性

的增长则相对缓慢. 根际及非根际土壤中,脱氢酶及

过氧化氢酶活性在第 4周后均有所下降, 这可能是

石油烃在降解过程中产生了某些具有强烈毒性的中

图 1  微生物活性变化

Fig. 1 Changes in microbial act ivities

间产物而对微生物产生抑制所致. Gibson等
[ 23]
在研

究中就发现, 某些烃尤其是 PAHs的氧化中间产物

具有比母本烃更强的生物毒性. 微生物在生长过程

中不断分泌一些胞外酶释放到土壤体系中,且死亡

的细胞只要酶未被破坏也能催化 FDA水解, 因此这

些酶在一定程度上可不断积累,这也许是 FDA活性

受到的抑制影响不明显的原因. 而脱氢酶和过氧化

氢酶反映的是活体微生物活性, 一旦活体微生物数

量有变化,则相应的酶活性亦会变化
[ 24]

.

总体而言,根际与非根际土壤微生物活性在第

2周后开始有显著差异( p< 0105) , 这是因为高羊茅
在第2周后开始旺盛生长,植物根部不断分泌酶,以
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及有机营养物质如糖类等促进了根际微生物的

繁殖.

2. 2  微生物平皿计数
试验期间, 与微生物活性类似,通过平皿计数体

现的微生物数量变化显著 (图 2) .试验第 10周, 根

际土壤总异养菌数量(以干土计,下同)为 1148 @ 10
9

CFUPg,显著高于非根际土壤的 1186 @ 10
7
CFUPg ( p

< 0105) .与脱氢酶活性类似, 在第 1周,根际与非根

际土壤异养菌数量均明显下降,之后逐渐恢复.从第

2周开始,根际与非根际土壤中的细菌数量差异越

来越大.根际与非根际土壤中,烃降解细菌从最初的

2157 @ 10
3
CFUPg分别增加到最后的 7108 @ 10

8
和

2140 @ 10
6
CFUPg,差异是显著的( p< 0105) . 以第 10

周根际与非根际土壤总异养菌 CFU 之比表示的高

      

图 2  微生物数量变化

Fig. 2  Changes in microbial plate counts

羊茅草的根际效应为 80. 根际与非根际土壤中, 总

真菌数量从最初的3141 @ 10
3
CFUPg分别增加到第 10

周的4163 @ 10
4
与 5121 @ 10

5
CFUPg,而烃降解真菌数

量则从 4132 @ 10
2
CFUPg分别增加到 4107 @ 10

4
和

4194 @ 10
4
CFUPg.

高羊茅草自发芽后生长正常, 第 8周时有少量

植株开始枯黄但未枯死, 这可能是烃的代谢产物毒

性所致. Siciliano等
[ 25]
研究表明,高羊茅能极大地刺

激土壤微生物的异化代谢,本研究结果与此结论较

一致.在根际与非根际土壤间,真菌数量差异要比细

菌小得多,这可能是由于采用的稀释及涂板方法更

有利于那些能够产生较多孢子的真菌生长,或是更

利于细菌生长所致
[15]

. 依土壤、植物和取样方法不

同,根际真菌数量可比非根际多 3~ 200倍
[ 15]

.近年

来,有关构建真菌-细菌群体协同修复石油污染土壤

的研究不断见报道,如韩惠龙等
[26]
对石油污染土壤

进行的现场修复试验表明, 真菌-细菌微生物制剂对

饱和烃、芳烃、胶质及非烃物质均有较好的降解能

力.所以,真菌数量的增长亦有利于污染物的降解.

比较图 1( b)与图 2( a)发现,脱氢酶活性与异养

菌数量有较一致的变化趋势. Taylor等
[ 24]
研究认为,

脱氢酶分析是一种精确测定土壤微生物氧化活性的

方法,与总的可培养微生物有直接联系,并发现脱氢

酶与平皿计数、显微直接计数、生物碳之间有显著的

相关性( r
2
> 0195) .

2. 3  石油烃降解动力学模型验证

各处理TPH 浓度变化如表 1所示.高压蒸汽灭

菌造成的烃损失较少, 这是由于配制含油土壤之前,

所用原油已经挥发掉大部分轻质组分. 灭菌空白土

壤中,所能提取出的石油烃含量一直在缓慢减少,这

一方面是挥发所致, 另一方面随着石油烃不断进入

土壤粒子内部的微孔及与土壤有机质发生化学键结

合,而导致索氏提取效率降低
[ 27]

.另外, 由于提取效

率的原因,按6 000 mgPkg土配制的浓度,提取出的只

有5 644 mgPkg土. 从第 8周开始, 根际与非根际 TPH

去除率出现显著差异, 10周后 TPH 去除率, 非根际

土壤为 1118%,根际土壤为 2714%( p< 0105) .

表 1  土壤(干) TPH变化Pmg#kg- 1

Table 1  Changes in TPHPmg#kg- 1

土壤 0周 2周 4周 6周 8周 10周

灭菌空白 5 587 ? 95 5501 ? 82 5425 ? 112 5 386 ? 103 5337 ? 84 5 285 ? 93

非根际 5 644 ? 87 5383 ? 94 5 235 ? 82 5 142 ? 101 5048 ? 85 4 975 ? 81

根际 5 644 ? 106 5265 ? 91 5 009 ? 79 4831? 84 4420 ? 90 4 093 ? 97
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  设初始 TPH 浓度为 100, 将不同时间土壤中的

TPH浓度扣除由灭菌空白样得到的挥发及老化损

失,并标准化,代入方程( 1) ,进行指数衰减非线性回

归,结果如表 2所示. 种植高羊茅对降解速率常数 k

有显著影响,对 y0 没有显著影响( p < 0105) ,但却加

速了石油烃的降解,体现在石油烃降解方面的根际

效应是显著的.

表 2  模型参数验证

Table 2 Parameter estimation and model validat ion

土壤 c0 y 0

降解速率

常数 kP周- 1

残差平方

和( R2 )

非根际 16. 1 84. 0 0. 116 7 0. 9916

根际 12. 9 86. 8 0. 259 1 0. 9848

214  多环芳烃降解与去向

当前处理 PAHs 污染土壤主要采取生物、化学

方法或两者结合.这些方法已能有效降低土壤 PAHs

污染水平, 但污染物的去向很少被提及. 土壤中的

PAHs是被完全矿化了还是在处理过程中积累了持

久性的转化产物这个问题不明确.因极性相差很小,

普通的色谱柱无法将芳烃与其代谢产物进行分离,

但在气相色谱仪的毛细管色谱柱中可以分离,故在

色谱-质谱图中可对芳烃代谢产物进行分析.

在第 0、6、10周, 对各土样提取出的芳烃组分

进行色谱-质谱分析,结果如表 3所示. 其中列有 13

种检出的美国 EPA优先控制的 PAHs及 4种主要的

氧化态 多环 芳烃 ( oxygenated polycyclic aromat ic

hydrocarbons, oxy-PAHs) . 13种 PAHs的 10周降解率

在非根际与根际土壤分别为 2011%、2419%, 差异

不显著,且五环及六环 PAHs降解很少. 实际上, 由

于本实验是用新鲜原油配制的土壤, 在试验的 10周

内, PAHs的老化与锁定程度是很小的.因此这些多

环 PAHs的难降解不仅因为从土壤解吸速度降低,

还有一些别的原因. 很多 PAHs是通过共代谢过程

完成矿化的, 当相应的微生物群落没有形成或数量

不足时,降解是困难的.由于本实验只进行了 10周,

特异性的微生物群落还没有充分形成, 导致这些高

分子量的PAHs基本没有降解.

表 3  干土样 PAHs及氧化产物浓度Pmg#kg- 1

Table 3  PAHs and oxy-PAHs concentrations in dry soilPmg#kg- 1

化合物 0周
第 6周 第 10周

非根际 根际 非根际 根际

萘 77. 38 ? 2. 37 56. 53 ? 1. 63 46. 47 ? 2. 17 41. 27? 1. 48 32. 36 ? 1. 51

苊 34. 36 ? 1. 16 26. 51 ? 1. 22 21. 34 ? 1. 27 22. 37? 1. 36 18. 63 ? 0. 75

芴 36. 49 ? 1. 25 32. 47 ? 1. 54 30. 45 ? 1. 62 29. 31? 0. 78 27. 63 ? 0. 85

蒽 46. 53 ? 1. 42 41. 42 ? 1. 27 39. 64 ? 1. 19 38. 75? 1. 61 35. 26 ? 2. 42

菲 96. 15 ? 2. 35 71. 82 ? 2. 28 63. 85 ? 2. 17 62. 76? 1. 81 56. 39 ? 2. 36

荧蒽 53. 48 ? 2. 25 48. 43 ? 1. 85 46. 97 ? 2. 21 44. 27? 2. 05 42. 61 ? 1. 74

芘 86. 51 ? 0. 87 72. 35 ? 1. 31 75. 48 ? 2. 04 66. 31? 1. 72 64. 17 ? 2. 26

苯并[A]芴 52. 63 ? 2. 34 48. 84 ? 1. 75 45. 16 ? 0. 86 44. 25? 1. 37 41. 62 ? 1. 72

42. 25 ? 1. 26 38. 65 ? 0. 71 34. 35 ? 0. 65 34. 13? 0. 92 30. 24 ? 1. 25

苯并[A]芘 47. 42 ? 1. 27 45. 29 ? 1. 51 45. 84 ? 1. 45 46. 57? 1. 29 46. 16 ? 1. 83

苯并[ g, h, i] 56. 75 ? 2. 18 54. 16 ? 2. 07 53. 27 ? 2. 21 55. 38? 1. 93 54. 61 ? 2. 32

茚并[1, 2, 3-cd]嵌二萘 58. 34 ? 1. 84 56. 73 ? 1. 67 55. 38 ? 0. 88 53. 81? 1. 54 54. 39 ? 1. 71

二苯并[ a, n]蒽 60. 23 ? 2. 33 58. 34 ? 2. 52 58. 61 ? 1. 86 59. 47? 1. 65 58. 41 ? 1. 24

总和 748. 52 ? 22. 89 651. 54 ? 21. 33 616. 81 ? 20. 58 598. 65? 19. 51 562. 48 ? 21. 96

1-二氢苊酮 1. 37 ? 0. 03 3. 62 ? 0. 03 3. 41 ? 0. 04 2. 58? 0. 03 4. 83 ? 0. 03

9-芴酮 3. 15 ? 0. 02 6. 81 ? 0. 04 9. 34 ? 0. 03 13. 26? 0. 04 20. 37 ? 0. 04

蒽醌 2. 38 ? 0. 02 15. 43 ? 0. 02 13. 52 ? 0. 04 21. 34? 0. 05 24. 69 ? 0. 04

苯并芴酮 6. 38 ? 0. 04 13. 37 ? 0. 05 10. 24 ? 0. 03 15. 46? 0. 04 16. 51 ? 0. 05

  在本研究中,未考虑植物对烃的吸收作用.实际

上,植物对土壤中烃的吸收量是很少的,如 ChaÆneau
等

[ 28]
以玉米种植在燃料油含量 112%的土壤中, 110

d后在植物组织中未检出饱和烃和芳烃. Binet等
[ 2]

研究发现, 只有土壤初始浓度 01003j ~ 0116j的
PAHs被黑麦草组织吸收,根际土壤中污染物的降低
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绝大部分是由于生物降解或生物转化所致. 另外众

多的研究也表明,在烃污染土壤的植物修复过程中,

与根际作用相比,植物通过吸收作用导致的土壤污

染物浓度的降低程度是较弱的.

在实验开始时, 1-二氢苊酮、9-芴酮、蒽醌、苯并

芴酮均可检出, 这是因为芳环上的饱和碳原子很容

易被非酶作用氧化
[ 29]

. 实验期间, 这 4 种 oxy-PAHs

的浓度一直增加.苊、芴、蒽、苯并芴降解后大部分形

成了对应的 oxy-PAHs,且逐步积累, 进一步的降解很

少,说明 oxy-PAHs通常比其母体芳烃和具有同等数

量的稠环芳烃降解要慢. oxy-PAHs在土壤修复过程

中的积累已有报道. 在某些情况下只有短期的积累,

有时却会积累一些持续性的物质,导致试验结束时

存在高浓度的 oxy-PAHs. 如 Saponaro 等
[30]
在生物泥

浆处理煤气厂土壤时发现 anthracene-9, 10-dione 和

benzanthracenone的 2 种同分异构体存在大量的积

累.特定 oxy-PAHs的形成及持续性程度受到许多因

素影响,如土壤类型, 污染物组成,降解过程及微生

物等. 因此, 要确定是哪种因素导致 oxy-PAHs 的积

累是很困难的. 对于 oxy-PAHs 的积累及去向尚需长

期和广泛的研究.

3  结论

( 1) 种植高羊茅具有强化石油污染土壤修复的

作用,高羊茅能强化饱和烃的降解,但对多环芳烃降

解的促进作用不明显.

( 2) 根际土壤中微生物活性及数量要显著高于

非根际土壤,但有一定波动变化.

( 3) 土壤基质、污染物组成对荧光素二乙酸酯

水解具有显著影响, 测定土壤 FDA活性时需要进行

灭菌空白对照.

( 4) 多环芳烃降解过程中, 氧化态多环芳烃存

在积累.
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