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Abstract：In the present study, the effects of biochar on the soil properties and adsorption-degradation of clothianidin in black soil were ex⁃
plored. The biochar was obtained by pyrolyzing maize straw and pig manure at 300, 500, and 700 ℃. The results indicated that the pH,
available P, and organic carbon of the biochar-soil mixtures were all significantly increased, while H/C decreased. The Freundlich isotherm
was suitable for describing the clothianidin adsorption to soil and biochar-soil mixtures. Biochar addition significantly increased the ad⁃
sorption of clothianidin, with a stronger effect at higher pyrolyzing temperature（PT）. Biochar generally promoted an increase in the degra⁃
dation rate of clothianidin in biochar-soil mixtures. The biochar amendments obtained at a high-PT inhabited the biodegradation of
clothianidin, whilst the low-PT biochar promoted the biodegradation of clothianidin. Therefore, the type and properties of biochar should be
considered during soil pesticide remediation.
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摘 要：为探究由不同热解温度和原材料制备的生物炭对噻虫胺在黑土中吸附和降解的影响，以玉米秸秆和猪粪为原材料，分别

在 300、500 ℃和 700 ℃下限氧热解制备了六种生物炭，并将其添加到黑土中，研究生物炭对土壤理化性质与噻虫胺在土壤中吸

附-降解的影响。结果表明：添加生物炭可显著提高土壤的 pH、有效态磷和有机碳含量，降低土壤的H/C。噻虫胺在土壤及生物

炭-土壤混合体系中的吸附过程符合Freundlich模型。添加生物炭显著提高了土壤对噻虫胺的吸附，且吸附量随生物炭热解温度

的升高而增大。不同热解温度的生物炭对噻虫胺在土壤中降解的影响不同。高温生物炭-土壤混合体系的强吸附能力降低了噻

虫胺被微生物降解的速率，但噻虫胺在低温生物炭-土壤混合体系中具有相对较高的微生物降解速率。因此，在利用生物炭修复

农药污染土壤时应该充分考虑生物炭的类型和性质。
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生物炭是无氧或限氧条件下经高温热解制备的

一类碳质材料，含有高度芳香化的碳结构，具有多孔

结构和高比表面积。作为一种多功能的土壤改良剂，

生物炭可以减少温室气体排放、改善土壤肥力、提高

农业生产可持续性[1]。同时，生物炭对多种有机污染

物都有着极强的吸附能力[2-4]；还可对有机污染物的

水解与氧化还原过程起催化作用[5]。生物炭可从多

种途径影响农药在土壤中的归宿。首先，生物炭对农

药具有很强的吸附能力，主要通过疏水性分配作用、

孔填充作用、氢键作用、p（n）-π与π-π电子供体-受
体作用和离子架桥作用等进行吸附[2-4]；其次，生物炭

还可以通过改变土壤理化环境进而影响农药的化学

降解和微生物降解，有研究表明，猪粪生物炭能够通

过提高 pH、释放金属离子和表面的活性催化位点来

促进阿特拉津、西维因的降解[5]；油菜秆生物炭也可

通过促进有机物的化学降解作用和微生物降解作用

而提高五氯酚的脱氯反应[6]。因此，利用生物炭修复

土壤农药污染具有重要的应用价值。

生物炭施入土壤后会与土壤中的可溶性有机质

（Dissolved organic matter，DOM）、矿物等组分发生相

互作用，堵塞表面孔道，减少农药吸附位点，从而影响

农药在生物炭上的吸附[7-8]。Jin等[7]研究发现添加生

物炭能够提高土壤体系对吡虫啉、阿特拉津和异丙隆

的吸附，但由于生物炭与土壤混合体系的比表面积和

有机碳（Organic carbon，OC）含量的实际值低于理论

值，造成其实际吸附量比理论吸附量要低，因此生物

炭对农药在土壤中的吸附能力可能被过高地估计，这

一结论有待更多研究数据的验证。生物炭修复对土

壤中农药的微生物降解也有利有弊。已有研究表明，

生物炭能够改善土壤微环境，提高土壤微生物丰度，

进而提高农药微生物降解的降解率[9-11]。首先，由于

生物炭对农药强烈的吸附作用，减少了微生物和植物

对农药的利用，进而抑制了农药的微生物降解，且随

着生物炭用量的增加而抑制作用增强[10，12-13]。其次，

来自生物炭表面的可降解有机质能够促进微生物的

增长，但生物炭强烈的吸附作用反而减少了微生物对

此类物质的利用[14]。以上关于不同生物炭对农药微

生物降解的影响差异，可能与生物炭的热解温度、原

材料、用量和土壤类型有关[15-16]，这需要进一步研究。

噻虫胺（Clothianidin），化学名（E）-1-[（2-氯-1，
3-噻唑-5-基）甲基]-3-甲基-2-硝基胍，CAS 号：

210880-92-5，是当前广泛应用的一种新烟碱类杀虫

剂，其含有多个极性基团，水溶性高（340 mg·L-1），土

壤半衰期长。加拿大和美国等化学品管理机构已将

噻虫胺划为具有中高级别淋溶风险的化学品[17]。自

2012年以来，Science等杂志多次报道了噻虫胺等新

烟碱类杀虫剂对蜜蜂等传粉昆虫和食虫鸟类具有毒

性，导致这些生物数量下降[18]，引发了对噻虫胺环境

归趋与危害调控措施研究的新一轮热潮。与此同时，

在生物炭被广泛推广应用的今天，由于制备条件和原

材料等因素的影响，生物炭对极性农药噻虫胺吸附和

降解的影响尚无明确的结论，其机制也尚需进一步研

究。本实验拟通过研究添加由不同热解温度和原材

料制备的生物炭对土壤理化性质的影响，以及噻虫胺

在生物炭-土壤混合体系中吸附和降解的行为，探讨

生物炭制备温度和原材料对噻虫胺吸附和降解行为

的影响及其机制，研究结果对深入认识生物炭调控噻

虫胺土壤吸附及降解过程的微观机制具有重要意义。

1 材料与方法

1.1 噻虫胺、生物炭与土壤样品制备

噻虫胺：称取 0.508 g噻虫胺原药（纯度 98.5%，河

北威远化学品有限公司），用色谱级甲醇溶剂定容至

100 mL，即配成 5000 mg·L-1噻虫胺储备液。噻虫胺

的基本性质如表1所示。

生物炭的制备：本实验以玉米秸秆和猪粪为生物

质原材料制备生物炭，玉米秸秆取自天津市津南区农

田，猪粪收集于山东省潍坊市某养殖场。具体步骤如

化合物
Compound

噻虫胺

分子式
Molecular

C6H8ClN5O2S

相对分子质量
Molecular weight

249.7

水溶解度
Water solubility/mg·L-1

340

lgKow

0.91

lgKoc

2.08

pKa

11.1

分子结构
Molecular structure

表1 噻虫胺的理化性质[17]

Table 1 Physicochemical properties of clothianidin[17]

注：Kow辛醇水分配系数，数据引自Biotechnology Information（NCBI）的PubChem数据库；Koc有机碳吸附系数；pKa酸度系数。
Note：Kow data are taken from the PubChem datebase of Biotechnology Information（NCBI）；Koc Organic carbon adsorption coefficient；pKa acidity

coefficient.
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下：原材料经自然风干、粉碎、研磨后过 2 mm筛。采

用马弗炉限氧灼烧法[5]制备生物炭，马弗炉升温速率

为 5 ℃·min-1，分别升至 300、500 ℃和 700 ℃并保持 4
h。等炉内温度自然冷却至室温后，取出生物炭，置于

广口瓶中，干燥避光保存待用。根据原材料和热解温

度，将所得生物炭分别标记为 MBn和 PBn，MB和 PB
分别代表原材料玉米秸秆生物炭和猪粪生物炭，n（n=
3、5和7）分别代表热解温度（300、500 ℃和700 ℃）。

供试土壤：本实验以黑土（BS）为供试土壤，采自

于东北地区农田土壤。将上述六种生物炭按照 2%
的质量比分别与黑土混合均匀（吸附和化学降解实验

采用风干后的土壤，微生物降解实验采用新鲜土壤），

现制现用。将土壤放入高压灭菌锅中 121 ℃条件下

灭菌30 min（每日一次，连续3 d），获得灭菌土壤[19]。

1.2 样品性质表征

土壤样品及其与生物炭混合样品进行以下表征

分析：

整体元素 C、N 和 H，通过全自动元素分析仪

（EA3000，利曼，意大利）测定。利用多站扩展式全自

动快速比表面仪（ASAP2460，麦克仪器，美国）测定样

品的比表面积[20]。有效态氮采用联合浸提-比色法测

定（NY/T 1848—2010），有效态磷采用紫外/可见分光

光度计测定（NY/T 1121.7—2014）。

pH 的测定：采用 1∶5 的固水质量比，加入 10
mmol·L-1 CaCl2溶液。在摇床上振荡 2 h后于 4000 r·
min-1转速下离心10 min，用pH计对上清液进行测定。

可溶性有机碳含量的测定[20]：采用 1∶5的固水质

量比，在摇床上振荡 24 h后，于 4000 r·min-1转速下离

心 10 min，取上清液，过 0.45 μm水系膜后，利用 TOC
仪进行测定。

1.3 吸附实验

吸附实验采用批量吸附平衡法[5]。具体步骤如

下：准确称取土壤样品 2.000 0 g于 12 mL EPA样品瓶

（带有 Teflon 内垫的盖子）中，再加入 10 mL 含 5
mmol·L-1 CaCl2和 200 mg·L-1 NaN3的水溶液。对于生

物炭样品，准确称取 100 mg于 40 mL EPA样品瓶，然

后加入 40 mL含 5 mmol·L-1 CaCl2和 200 mg·L-1 NaN3
的水溶液。预平衡 2 h后，加入一定量的噻虫胺储备

液，使每个样品瓶中噻虫胺的浓度达到预设值。盖紧

盖子，摇匀后置于 25±1 ℃摇床中避光振荡，振荡速度

180 r·min-1。振荡 48 h后取出样品瓶（动力学实验表

明噻虫胺在 48 h 内均可达到表观吸附平衡），取 1.5
mL于离心管中，在 15 000 r·min-1高速离心机下离心

5 min。取上清液过 0.45 μm水系滤膜后，待高效液相

色谱仪分析。每处理重复3次。噻虫胺在实验过程中

挥发、降解以及对瓶壁吸附等损失小于 5%。因此，采

用质量平衡法计算噻虫胺在生物炭上的吸附量。

1.4 降解实验

本实验中将噻虫胺在土壤中的降解分为化学降

解和微生物降解两部分来研究。分别准确称取灭菌

和未灭菌的土壤 10.000 0 g于棕色EPA瓶中（未灭菌

土壤测量含水量后折百计算得来），加入去离子水使

土壤保持 60%的含水率；其中，灭菌土壤中添加 200
mg·L-1 HgCl2溶液以抑制微生物的生长，加入 10.0 μL
5000 mg·L-1噻虫胺母液，涡旋 30 s充分混匀。EPA瓶

加棉塞封口后，置于 25±1 ℃恒温培养箱中避光培养。

分别于 0、2、5、10、20、40 d和 60 d定期取样测定土壤

中的噻虫胺含量。每处理设置 3个平行。土壤样品

经冷冻干燥机冻干后，称取 1.000 0 g土壤样品于EPA
瓶中，加入 10 mL 乙腈，超声萃取 20 min，在 3000 r·
min-1下离心 5 min，移取上清液。重复上述步骤，合并

两次萃取液，氮吹近干。加入 2 mL乙腈定容，过 0.45
μm有机膜后待高效液相色谱仪测定。萃取回收率均

为90%以上。以上溶剂均为色谱纯级。

1.5 噻虫胺样品分析方法

噻虫胺的浓度采用Aglient 1260液相色谱仪进行

分析。测定方法为：色谱柱为 Venusil XBP C18反相

色谱柱（4.6 mm×250 mm×5 μm，150 Å），流动相为乙

腈∶水=70∶30（V∶V），流速为 1.0 mL·min-1，检测器为

紫外检测器（检测波长 254 nm）。使用噻虫胺的标准

储备液，配制系列浓度的标样，外标法定量。

1.6 数据分析

采用 Freundlich 模型对吸附等温线数据进行拟

合：lg Qe = lg K f + n lgCe。其中，Ce和Qe分别为目标物

在水相和固相中的平衡浓度，单位分别为 mg·L-1和

mg·kg-1；Kf为吸附常数，单位为（mg·kg-1）·（mg·L-1）-n，

n为吸附等温线非线性指数，n值越小，表示吸附等温

线非线性程度越强。

对土壤降解动力学曲线进行拟一级动力学方程

拟合：Ct = C0e-k t。其中，Ct和C0分别为目标物的瞬时

浓度和初始浓度，mg·L-1；t为时间，d；k为降解速率常

数，d-1；通过拟合的 k可以计算半衰期 t1/2=ln2/k，d。
2 结果与讨论

2.1 生物炭对土壤理化性质的影响

生物炭的理化性质表征结果见Zhang等[21]已发表
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的文章。生物炭以 2 %的质量比添加到黑土后，生物

炭-土壤混合体系的理化性质如表 3所示。相对于原

始土壤，土壤与生物炭混合体系的 pH、有效态磷和有

机碳含量均提高，而H/C呈现下降现象。这与Martin
等[22]和Kim等[23]获得的结果一致。土壤及生物炭-土
壤混合体系的 pH值均呈弱碱性，且 pH随着加入生物

炭热解温度的升高而提高，这与生物炭的 pH值变化

是一致的。H/C 通常用来表征碳质材料的芳香性。

H /C 越小，芳香性越大[24]。因此，与低温生物炭

（300 ℃和 500 ℃）-土壤混合体系相比，高温生物炭

（700 ℃）-土壤混合体系的H/C要低，表明高温生物炭

严重碳化并显示出高度芳香性[25]。可溶性有机碳浓

度在 300 ℃制备的生物炭-土壤混合体系中升高，而

在 700 ℃制备的生物炭-土壤混合体系中降低。这是

因为低温生物炭向土壤释放出大量的可溶性有机碳，

而高温生物炭自身的强吸附能力对土壤中的可溶性

有机碳起到了吸附作用[26]。相比于单一土壤（15.3
m2·g-1），高温生物炭较大的比表面积（49.2 m2·g-1和

151 m2·g-1）显著提高生物炭-土壤混合体系的比表面

积。王立果等[27]和邓金环等[28]的研究也证实了这一

点。此外，除了PB3添加的生物炭-土壤混合体系，有

效态氮的浓度均比原始土壤中有所降低。

2.2 生物炭对噻虫胺在土壤中吸附的影响

噻虫胺在生物炭、土壤和生物炭-土壤混合体系

中的吸附等温线结果见图 1。如图 1所示，噻虫胺的

吸附等温线均符合 Freundlich 方程（R2>0.899），表明

生物炭、土壤及生物炭-土壤混合体系对噻虫胺的吸

附以多分子层吸附为主[28-29]。如表 4所示，噻虫胺在

生物炭上的 Kf值为 50.0~4460，且随着热解温度的升

高而增大。添加生物炭后，生物炭-土壤混合体系对

噻虫胺的吸附能力均有所提高，Kf值为 2.85~60.9。尽

管由于与土壤的相互作用，生物炭-土壤混合体系较

生物炭对噻虫胺的吸附能力降低，但生物炭的添加增

强了噻虫胺的吸附。相对于单一土壤，生物炭-土壤

混合体系对噻虫胺的吸附能力均有所增加，其中噻虫

胺在玉米秸秆生物炭-土壤混合体系中的Kf值提高了

2.08~39.3倍；在猪粪生物炭-土壤混合体系中的Kf值

提高了 0.60~19.8倍。这表明生物炭添加能够显著提

高土壤对噻虫胺的吸附能力且吸附能力的提高程度

随着所添加生物炭热解温度的升高而增大。

为比较生物炭类型对生物炭-土壤混合体系吸

附能力的影响，本研究对噻虫胺的吸附浓度分配系数

（Kd）进行了计算（表 4）。与Kf值相似，生物炭添加提

高了土壤的 Kd值。噻虫胺在高温生物炭-土壤混合

体系中的 Kd值均高于其在低温生物炭-土壤混合体

系中的Kd值，例如，相比于B3+BS和B5+BS的混合体

系，高温生物炭（700 ℃）-土壤混合体系的 Kd值约高

出一个数量级，这说明高温生物炭对噻虫胺在土壤中

具有更强的吸附能力。这是因为在玉米秸秆和猪粪

高温热解过程中，随着热解温度的升高，生物炭的比

表面积增大，芳构化程度加深，表面疏水性增强，这为

生物炭吸附农药提供了可能[30-31]。且刘剑楠等[32]的研

究也发现随着热解温度的升高，比表面积越大，生物

炭表面能提供更多的吸附位点，所以噻虫胺在高温生

样品Samples
pH

可溶性有机碳Dissolved organic carbon/mg·L-1

有效态氮Available nitrogen/mg·kg-1

有效态磷Available phosphorus/mg·kg-1

C/%
H/%
H/C
N/%

比表面积Surface area/m2·g-1

BS
7.20
28.50
279.0
52.20
2.91
0.37
1.53
0.12
15.3

MB3+BS
7.52
38.26
269.5
200.8
4.08
0.44
1.44
0.45
15.1

MB5+BS
7.68
35.59
248.6
189.8
4.19
0.37
1.17
0.42
15.2

MB7+BS
7.86
27.79
248.6
181.7
4.14
0.32
1.11
0.39
18.0

PB3+BS
7.58
31.03
282.1
203.7
3.63
0.39
1.13
0.43
15.1

PB5+BS
7.59
24.09
261.6
275.1
3.46
0.39
1.08
0.39
15.2

PB7+BS
7.71
21.99
253.3
145.6
3.55
0.31
0.970
0.38
16.0

表3 生物炭-土壤混合体系的土壤理化性质
Table 3 Physicochemical properties of the biochar-soil mixtures

表2 生物炭的基本理化性质[21]

Table 2 Physicochemical properties of the different biochars[21]

样品Samples
pH
C/%
H/%
H/C
N/%

比表面积Surface
area/m2·g-1

MB3
7.08
61.6
4.2

0.820
1.5
6.33

MB5
8.60
66.7
2.6

0.460
1.4
12.5

MB7
9.06
64.7
1.3

0.240
1.1
151

PB3
7.16
39.1
3.4
1.03
3.1
6.44

PB5
7.54
30.3
1.3

0.500
2.2
11.2

PB7
8.30
34.8
0.66
0.230
1.6
49.2

2523



农业环境科学学报 第38卷第11期
物炭上的吸附能力较强。除 PB3+BS 混合体系，

Freundlich拟合参数 n值均<1，说明噻虫胺在生物炭-
土壤混合体系上的吸附呈非线性，表明多种作用机制

参与了噻虫胺在生物炭-土壤混合体系上的吸附。

此外，本文作者前期研究表明，高温热解使得生物炭

含有较多芳香碳和高比表面积，从而使噻虫胺通过疏

水性分配作用、孔填充作用、氢键作用、p（n）-π与π-
π电子供体-受体作用吸附于生物炭[21]。噻虫胺在生

物炭与土壤混合体系中的Kd值（Ce =0.05 mg·L-1）均与

混合体系的比表面积具有正相关关系（r=0.855；P<
0.05），这表明生物炭添加后土壤比表面积的增加是

提高土壤吸附能力的一个重要因素。

为进一步评价生物炭与土壤的相互作用对噻虫

胺吸附的影响，本研究对吸附浓度分配系数的测定值

（Kd）和预测值（Kd ′）进行了比较（表 4）。结果发现，噻

虫胺在 300 ℃生物炭-土壤混合体系中的 Kd值比其

Kd ′值要低，而在 700 ℃生物炭-土壤混合体系中的Kd
值比其Kd ′值要高。这表明 700 ℃生物炭和土壤相互

作用对噻虫胺吸附影响的衰减要强于 300 ℃生物炭-
土壤相互作用对其吸附的影响。这种现象暗示着生

物炭与土壤不是各自孤立存在的。高温生物炭-土
壤混合体系中的强吸附能力导致有效态氮和可溶性

有机碳浓度水平的降低（表 3），同时这种吸附可能会

与污染物分子竞争生物炭表面的高能吸附位点或堵

塞微孔和介孔[7，33-34]，从而减少噻虫胺的吸附点位。

但对于 300 ℃生物炭-土壤混合体系，生物炭表面的

有效态氮磷和可溶性有机碳的释放改变了其表面的

性质，提高了对噻虫胺的吸附[5，35]。而且，土壤中的细

小矿物颗粒也会降低生物炭孔道和吸附位点的可及

性[7-8，33]。尽管生物炭对噻虫胺的吸附能力因生物炭

和土壤的相互作用而降低，但生物炭修复仍提高了土

壤的吸附能力，且提高程度随着生物炭热解温度的上

升而增强。因此，生物炭对噻虫胺的强吸附能力可为

减弱其在土壤中的移动性发挥重要的作用。

2.3 生物炭对噻虫胺在土壤中降解的影响

为探讨生物炭类型对土壤中农药降解的影响，本

研究考察了灭菌和未灭菌条件下生物炭添加到黑土

图1 噻虫胺在生物炭、土壤及生物炭-土壤混合体系上的吸附等温线
Figure 1 Adsorption isotherms of clothianidin on biochar, soil, and biochar-soil mixtures

表4 噻虫胺在生物炭、土壤及生物炭-土壤混合体系上的
Freundlich拟合参数和浓度分配系数

Table 4 Freundlich isotherm parameters and concentration-
dependent distribution coefficients for the sorption of clothianidin

on biochar, soil, and biochar-soil mixtures

注：Kf[（mg·kg-1）·（mg·L-1）−n]表示吸附常数；Kd（L·kg-1）根据公式
Kd = Cs /Ce（Ce=0.05 mg·L-1）计算，其中，Ce和Cs分别表示平衡时噻虫胺
的浓度和达到平衡时土壤对噻虫胺的吸附量，mg·L-1；预测值（K ′d）经
公式Kd′ = fsoilKd, soil + fbiocharKd, biochar计算而来，其中Kd,soil和Kd,biochar分别表示
土壤和生物炭的吸附常数，fsoil和 fbiochar表示土壤和生物炭分别在混合
体系中所占的质量比。

Notes：Kf[（mg·kg-1）·（mg·L-1）−n] indicates the adsorption constant；
Kd（L · kg-1） is calculated according to the formula：Kd = Cs /Ce（Ce=0.05
mg·L-1）. Where Ce and Cs represent the equilibrium concentrations and
equilibrium amount of clothianidin in the liquid phase，respectively；Kd is
calculated by the formula：Kd′ = fsoilKd, soil + fbiocharKd, biochar . Where Kd, soil and
Kd, biochar represent the adsorption of soil and biochar，respectively，and fsoil
and fbiochar represent the mass ratio of soil and biochar in biochar -soil
mixtures，respectively.

样品
Samples

MB3
MB5
MB7
PB3
PB5
PB7
BS

MB3+BS
MB5+BS
MB7+BS
PB3+BS
PB5+BS
PB7+BS

Freundlich拟合参数

n

0.832±0.039
0.348±0.020
0.159±0.011
0.842±0.027
0.556±0.033
0.424±0.020
0.853±0.041
0.744±0.036
0.583±0.027
0.419±0.026
1.04±0.085
0.686±0.023
0.333±0.041

Kf

188.0±12.2
1230±68.3
4460±84.5
50.00±2.31
330.0±21.0
2090±132

3.390±0.230
7.040±0.401
13.80±0.692
60.90±3.29
2.020±0.272
6.910±0.261
42.00±3.53

R2

0.974
0.993
0.963
0.991
0.999
0.991
0.999
0.984
0.995
0.915
0.984
0.960
0.899

Kd
Ce=0.05
211.0
1930
7990
55.80
449.0
3120
3.750
15.20
48.00
347.0
1.810
17.70
310.0

Kd ′
Ce=0.05

11.40
178.0
1120
6.750
30.10
358.0

Q
e/m

g·k
g-1

a

0 5 10 15 20
Ce /mg·L-1

8000

6000

4000

2000

0

MB3MB5MB7PB3PB5PB7

Q
e/m

g·k
g-1

b

0 5 10 15
Ce /mg·L-1

120

90

60

30

0

MB3+BSMB5+BSMB7+BSPB3+BSPB5+BSPB7+BSBS
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中对噻虫胺降解的影响。灭菌土壤反映生物炭对土

壤中噻虫胺化学降解的影响，而未灭菌土壤反映生物

炭对土壤中噻虫胺微生物降解的影响。单一土壤和

生物炭-土壤混合体系中噻虫胺 60 d的降解结果见

表 5。结果表明，添加不同类型的生物炭对土壤中噻

虫胺降解的影响不同。在灭菌条件下，噻虫胺60 d的

降解速率和移除率顺序均为：PB7>MB7≈PB5≈MB5≈
BS≈PB3>MB3；在未灭菌条件下，噻虫胺 60 d的降解

速率和移除率顺序均为：PB7>PB5>MB7>MB5>PB3≈
BS≈MB3。噻虫胺在灭菌和未灭菌处理中的最高移

除率均来自 PB7-土壤混合体系。已有研究表明，噻

虫胺在土壤中的降解与土壤的有机碳含量、pH值和

水分含量有关[36-37]。Li等[36]发现噻虫胺在密西西比州

3种农业土壤中的半衰期为 90~175 d，且降解率随着

土壤有机碳和水分含量的增大而提高。而噻虫胺在

本研究中的半衰期仅为 15.7~76.7 d，这是由于本研究

所采用的黑土偏碱性、较高的有机碳和水分含量促进

了噻虫胺的降解。此外，Zhang等[5]研究生物炭对阿特

拉津化学降解的影响时发现，土壤 pH的升高、矿物表

面活性组分、可溶性金属离子和·OH及其他自由基的

产生，也可促进农药的化学降解。本研究也发现噻虫

胺在高温生物炭-土壤混合体系中具有相对较高的

化学降解速率（表 5），说明高温生物炭催化噻虫胺化

学降解是影响其在土壤中降解的主导因素。然而，噻

虫胺在未灭菌土壤中的移除率和降解速率均显著高

于灭菌土壤（表 5），这说明其在未灭菌的土壤中既有

化学降解又存在微生物降解。这与张怡宁等[38]研究

噻虫胺在灭菌和未灭菌的水稻土中的降解结果是一

致的。

本研究将灭菌与未灭菌的土壤中噻虫胺降解率

的差值近似为微生物降解的贡献，60 d不同处理中微

生物对噻虫胺的移除率见图 2。在生物炭与土壤组

成的混合体系中，噻虫胺微生物降解的移除率均随所

添加生物炭热解温度的升高呈下降趋势，且 MB7和

PB7添加处理中噻虫胺的微生物降解速率显著低于

对照组。这表明低温生物炭能够促进微生物降解而

高温生物炭抑制微生物降解。

Ren等发现有机污染物的土壤降解与土壤类型

和相关微生物群落变化有关，且红壤因贫瘠的微生物

群落而限制了有机污染物的微生物降解[34，39]。生物

炭修复不仅可以改善土壤理化性质如氮磷水平、阳离

子交换量和持水能力[40]，还能提升微生物群落结构的

稳定性及其种群丰度，进而增强微生物代谢能

力[41-42]。在本研究中，与高温热解生物炭相比，低温

生物炭添加不仅能催化噻虫胺的化学降解，还可显著

提升其微生物降解率（图 2）。这是因为低温生物炭

比高温生物炭能够释放出更多的可溶性有机碳和有

效态氮磷。由此可知，生物炭修复能够改变土壤的营

养水平，进而影响土壤中土著微生物的群落结构，从而

改变了污染物的微生物降解速率[10，43]。噻虫胺的微生

物降解率与可溶性有机碳具有显著的正相关关系（r=
0.606，P<0.01），也较好地验证了以上研究结果。

样品Samples
BS

MB3+BS

MB5+BS

MB7+BS

PB3+BS

PB5+BS

PB7+BS

Sterilized
Non-sterilized

Sterilized
Non-sterilized

Sterilized
Non-sterilized

Sterilized
Non-sterilized

Sterilized
Non-sterilized

Sterilized
Non-sterilized

Sterilized
Non-sterilized

降解速率 k Degradation rate/d-1

0.012 8±0.002 0
0.019 3±0.001 6
0.009 0±0.001 5
0.020 3±0.001 6
0.013 9±0.000 9
0.021 6±0.002 3
0.015 2±0.001 3
0.021 8±0.001 3
0.012 1±0.000 9
0.023 6±0.004 0
0.014 0±0.000 4
0.019 8±0.000 9
0.027 0±0.002 5
0.044 1±0.007 0

R2

0.967
0.977
0.872
0.979
0.984
0.961
0.970
0.988
0.975
0.908
0.996
0.992
0.977
0.950

t1/2 /d
54.1
35.9
76.7
34.1
49.9
32.0
45.5
31.8
57.3
29.4
49.4
35.0
25.7
15.7

移除率Removal rate/%
54.7±1.62d
67.1±1.93c
38.7±1.24e
66.6±0.58c
55.6±1.27d
68.5±1.66bc
57.5±1.65d
71.7±1.79b
54.5±1.97d
67.6±1.26bc
56.4±1.72d
68.4±1.14bc
85.5±0.63a
95.4±0.50a

注：同一列中字母相同表示差异不显著（P>0.05）。
Note：The same letters in a column indicate no significant differences at P>0.05 levels.

表5 噻虫胺在土壤和生物炭-土壤混合体系中60 d的降解

Table 5 Degradation of clothianidin in soils and biochar-soil mixtures during 60 days
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相对于微生物群落结构的变化，污染物的生物可

利用性也是影响微生物降解效率的一个重要因素。

在本研究中，生物炭修复提高了土壤对噻虫胺的吸附

能力，且它们的吸附常数随着生物炭热解温度的升高

而增大（表 4）。噻虫胺的微生物降解率与其 Kd值具

有显著的负相关关系（r=-0.672，P<0.01），这说明噻

虫胺的吸附降低了它们的生物可利用性。生物炭吸

附减少了噻虫胺在土壤孔隙水中的浓度，进而降低了

噻虫胺的生物可利用性。这也解释了噻虫胺在生物

炭-土壤混合体系中的微生物降解率随着生物炭热

解温度的升高而下降的现象。

3 结论

（1）热解温度和原材料可显著改变生物炭的理化

性质。添加生物炭能够提高土壤的 pH、有效态磷和

有机碳含量，降低土壤的H/C。
（2）噻虫胺在生物炭、土壤及生物炭-土壤混合

体系上的吸附符合 Freundlich 方程。不同热解温度

和原材料的生物炭通过影响生物炭-土壤混合体系

的理化性质进而影响其对噻虫胺的吸附。

（3）噻虫胺在高温生物炭-土壤混合体系中具有

相对较高的化学降解速率，而在低温生物炭-土壤混

合体系中具有相对较高的微生物降解速率；生物炭通

过增大有机碳含量提高了土壤对噻虫胺的吸附，但抑

制了土壤中噻虫胺的微生物降解。
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