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Abstract：In this study, magnetic biochar and DNS32 were embedded and immobilized with sodium alginate to form magnetic biological
pellets（DMBC-P）, which were used to remediate atrazine-contaminated soil. Furthermore, their ability to remove atrazine and the mechanism
by which they alleviated atrazine stress on soybean seedlings were explored. The results showed that DMBC-P had the strongest atrazine
removal ability when the sodium alginate and calcium chloride content was 2%. At a DMBC-P dosage of 2%, temperature of 30 ℃, and pH
of 7.3, the atrazine removal efficiency reached 99.99%. DMBC-P also exhibited excellent atrazine removal performance under the
conditions of pH 3.3–7.3, temperatures of 10–50 ℃, and atrazine concentrations of 30–140 mg L-1, and it could be effectively recycled. Pot
experiment results showed that the physiological indexes of soybean seedlings after DMBC-P remediation were significantly higher than
those under CK treatment, and the contents of chlorophyll a, chlorophyll b, carotenoid, and total chlorophyll were increased by 79.14%,
45.48%, 67.87%, and 110.87%, respectively. The results show that DMBC-P applied to contaminated soil can efficiently remove atrazine
and effectively recover materials. It is a suitable contaminated soil remediation material with great research potential.
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摘 要：本研究通过海藻酸钠包埋磁性生物炭与降解菌DNS32形成磁性炭基菌球（DMBC-P），并将其用于阿特拉津（ATZ）污染土

壤的修复，探讨其去除ATZ的效能及促进大豆幼苗生长的能力。研究表明，当海藻酸钠与氯化钙的浓度为2%时，DMBC-P对ATZ
的去除能力最强。在DMBC-P投加量为 2%、温度为 30 ℃、pH=7.3时，其对水体中ATZ的去除率可达到 99.99%；并且在 pH为 3.3~
7.3、温度为 10~50 ℃以及ATZ浓度为 30~140 mg·L-1的环境中，DMBC-P对ATZ的去除性能仍然十分优异且其可以被有效回收。

盆栽试验结果表明，施用DMBC-P进行修复后，该处理下大豆幼苗的生理指标显著高于空白对照处理，叶绿素 a、叶绿素 b、类胡萝

卜素和总叶绿素含量分别提高 79.14%、45.48%、67.87%和 110.78%。研究表明，DMBC-P施用于污染土壤中能够实现ATZ的高效

去除和材料有效回收，是一种极具潜力的污染土壤修复材料。
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阿特拉津（ATZ），又称莠去津，是一种合成的三

嗪类除草剂，因具有效率高、毒性低、价格便宜、用途

广泛等优势而成为受欢迎的除草剂之一[1-3]。ATZ具

有多种特性，例如高泄漏潜力、易被有机材料和黏土

吸收等，是一种危险的地表和地下水污染物[4]。ATZ
的三氮苯结构稳定，不易被微生物降解，残留在土壤
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深层的时间较长以及可持续从土壤深层释放到地下

水中，导致了 ATZ在环境中的含量及留存时间持续

增加[5]。此外，ATZ也会对人体健康产生影响，包括对

多种细胞成分中结构蛋白和运输蛋白等表达的影响、

DNA损伤、精子突变以及提高多种癌症的得病率（如

非霍奇金淋巴瘤、乳腺癌和前列腺癌）[6]。

目前ATZ污染的修复方法主要包括化学修复技

术和生物修复技术[7-8]。化学修复技术一般通过添加

氧化剂到土壤中使之与污染物反应来将其降解。例

如，芬顿法是处理除草剂和农药污染土壤的高级氧化

方法之一，但其在实际修复土壤污染的过程中成本巨

大、操作复杂，而且可能会对土壤造成二次污染。生

物修复技术主要依靠微生物或植物自身的代谢过程

来达到修复污染土壤的目的，具有适用范围广、程序

相对简单、成本低、无二次污染等优点。其中，微生物

降解是修复ATZ污染的主要方法之一。许多研究者

已在环境中分离出可以降解 ATZ的微生物，包括细

菌、真菌、放线菌以及藻类，其中以细菌为主[9]。不同

的细菌会通过不同的降解途径对ATZ进行降解。但

是，利用生物修复技术进行实际修复时，土壤环境的

复杂性和污染环境的恶劣性，即环境温度、pH值、营

养物质含量、有毒物质等因素，以及与土著微生物的

竞争，限制了微生物对污染物的修复效率。为解决上

述问题，利用微生物固定化技术将微生物固定在无机

材料（如活性炭和硅藻土）或高分子材料（如纤维素和

聚乙烯醇）等载体材料上，提供微生物适宜的生存条

件，并且保护微生物免受极端的物理或化学环境变化

的影响，使其具有较高的活性以降解污染物[10]。其中

海藻酸钠是一种具有生物相容性且可生物降解的物

质，其能够将微生物包埋固定化形成微球。通过海藻

酸钠对细菌进行固定化后，细菌的生存能力和对极端

条件的抵抗力被提高，从而提升了细菌的活性。

磁性生物炭是一种稳定的碳基材料，具有高比表

面积和较多活性官能团，并且拥有十分优异的磁

性[11]。此外，引入磁性生物炭不仅可以提高微球对

ATZ的吸附性能，还可以将复合微球与土壤进行有效

分离，从而避免材料对环境的二次污染，实现微球的

重复利用。因此，本研究目的为：（1）将 ATZ降解菌

DNS32与磁性生物炭结合，并通过海藻酸钠-氯化钙

对复合材料进行包埋固定化制备磁性炭基菌球；（2）
通过表征综合评价磁性炭基菌球化学特征和表面形

貌；（3）考察磁性炭基菌球对修复ATZ污染土壤的效

能、机制及其对土壤环境的影响；（4）探究磁性炭基菌

球缓解ATZ对大豆幼苗的胁迫。

1 材料与方法

1.1 供试土壤及菌株

本试验所使用的土壤采集于黑龙江省哈尔滨市

阿城区某处未污染农田（0~20 cm），土壤 pH 6.94，有
机质、有效磷、速效钾的含量分别为 13.89 g·kg-1、

95.60 mg·kg-1、5.26 mg·kg-1。将收集到的土壤在室内

风干，然后去除杂质并过 20目筛网。ATZ污染土壤

是通过添加含有ATZ的丙酮溶液进行制备，样品混合

均匀后置于通风橱内使丙酮完全挥发，最终得到 22
mg·kg-1的ATZ污染土壤[9]用于后续修复试验。

试验采用的菌株是DNS32（Acinetobacter lwoffii），

来自实验室前期在受ATZ污染的土壤中筛选出的一

株降解菌。培养DNS32菌株所需的培养基为无机盐

培养基：1.6 g·L-1 K2HPO4、0.4 g·L-1 KH2PO4、0.2 g·L-1

MgSO4、0.1 g·L-1 NaCl、3.0 g·L-1 C6H12O6和 100 mg·L-1

ATZ。
1.2 磁性生物炭耦合降解菌微球的制备

磁性炭基菌球的制备包括：（1）将 Acinetobacter

lwoffii DNS32接种至无机盐培养基中，在 30 ℃、150 r·
min-1的恒温摇床中振荡培养 48 h。在菌株生长至对

数期，即菌液在紫外分光光度计 600 nm处光密度为

0.9~1.0时获取菌悬液。然后将菌悬液置于高速离心

机中离心（12 000 r·min-1，3 min），倒掉上清液后获得

湿细胞，重复上述操作步骤多次，以获得足够量的湿

细胞，最后使用少量无菌水将湿细胞重新悬浮备用；

（2）将过筛后的玉米秸秆粉（2 mm）置于管式炉内，在

N2氛围下以 10 ℃·min-1的速率升温至 500 ℃并热解 2
h，经过酸洗、水洗、干燥和研磨过筛后得到生物炭

（BC）。然后，将 9.44 g FeCl3·6H2O 和 3.44 g FeCl2·
4H2O加入到 400 mL无氧水中形成混合溶液，边滴加

NH3·H2O（20 mL）边使用机械搅拌器搅拌 1 h，使其发

生共沉淀反应形成 Fe3O4。最后将 10 g BC加入到上

述溶液并继续搅拌 30 min。对得到的颗粒进行水洗、

醇洗后放于 80 ℃干燥箱内烘干，经研磨过筛后获得

磁性BC（MBC）；（3）将 2.0 g海藻酸钠（SA）加入到 100
mL无菌水中，超声搅拌至完全溶解，溶液经过高温灭

菌后冷却至室温。然后将 2.0 g MBC 和 2.0 g DNS32
湿细胞与上述溶液混合均匀，用滴管将混合物滴入到

2% 的 CaCl2溶液中，形成磁性炭基菌球（DMBC-P）。

将其置于 4 ℃冰箱中钙化 24 h，再用 0.9%的 NaCl溶
液洗涤 DMBC-P 3 次，最后把 DMBC-P 浸泡于 NaCl

1068
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溶液中，并放置在4 ℃冰箱保存备用。

1.3 磁性炭基菌球修复农田ATZ污染土壤的试验

1.3.1 不同处理对于ATZ的去除性能

设置对照（CK）、SA微球（Pellet）、游离菌（DNS32）、
MBC、磁性生物炭负载ATZ降解菌（MBC-P）和DMBC-
P 6 个处理，每个处理重复 3 次。分别将 1.2 mL
DNS32（OD600≈9.0）和 0.5 g Pellet、MBC、MBC - P、
DMBC-P加入到 50 mL含有 100 mg·L-1ATZ的污染溶

液中，然后将其分别置于 30 ℃、150 r·min-1的恒温摇

床中振荡培养 9 h，分别在 0、3、6 h和 9 h取样，测定样

品中ATZ的浓度。

1.3.2 磁性生物微球对ATZ的去除能力

①溶液初始 pH 对 DMBC-P 去除 ATZ 性能的影

响：用 0.1 mmol·L-1 HCl 和 NaOH 溶液调节含有 100
mg·L-1 ATZ的培养基的 pH值，分别将 pH调节至 3.3、
4.3、5.3、6.3、7.3、8.3和 9.3。然后将 1.2 mL DNS32菌

悬液（OD600≈9.0）、0.5 g MBC-P和 0.5 g DMBC-P分别

加入到 50 mL上述不同 pH的ATZ污染溶液中；②环

境温度对 DMBC-P 去除 ATZ 性能的影响：在不同温

度下（10、20、30、40 ℃和 50 ℃），将 1.2 mL DNS32菌悬

液（OD600≈9.0）、0.5 g MBC-P和 0.5 g DMBC-P分别投

加到含有 50 mL 100 mg·L-1 ATZ 的培养基中[8]；③溶

液初始 ATZ 浓度对 DMBC-P 去除 ATZ 性能的影响：

将 1.2 mL DNS32菌悬液（OD600≈9.0）、0.5 g MBC-P和

0.5 g DMBC-P分别投加到含有 50 mL不同ATZ浓度

（30、60、100、120 mg·L-1及 140 mg·L-1）的培养基中；

④DMBC-P的投加量对其去除ATZ性能的影响：称取

不同质量的 DNS32 菌悬液（OD600≈9.0）、MBC-P 和

DMBC-P（1%、2%、3%、4%和 5%）分别投加到含有 50
mL 100 mg·L-1 ATZ的培养基中。每个处理均进行 3
组平行试验，将培养基置于 30 ℃、150 r·min-1的恒温

摇床中振荡培养，反应 48 h后的溶液过 0.22 µm有机

系滤膜，测定溶液中ATZ的浓度并计算去除率。

1.3.3 不同体系对土壤中残留ATZ的修复效果

设置CK、DNS32、MBC-P和DMBC-P 4个处理，每

个处理 3组平行试验。分别将 1.2 mL DNS32（OD600≈
9.0）、0.5 g MBC-P和 0.5 g DMBC-P加入到 100 g含有

22 mg·kg-1 ATZ的污染土壤中，并保持土壤最大持水

量为 60%（水的质量∶干土质量），室温（25 ℃）下静置

培养 7 d，每隔 1 d取一次土样，测定其中ATZ的含量，

同时计算相应的表观速率常数（kobs，d-1），公式如下：

ln C
C0

=-kobst

式中：C和C0分别为土壤中ATZ的残余含量和初始含

量；t为反应时间。

具体测定方法如下：将土壤样品风干、充分研磨

后过 100目筛网。称取 1.0 g土壤样品于 50 mL离心

管中，向其加入 10 mL甲醇，盖紧盖子后用涡旋机涡

旋 1 min，将土壤和甲醇溶液充分混匀。然后将离心

管放入超声萃取仪中萃取 2 h。萃取结束后使用高速

离心机离心 10 min（5 000 r·min-1）。将离心后的上清

液倒入 10 mL离心管，在 50 ℃的条件下进行氮吹，将

溶液吹至剩余 1 mL时，使用三氯甲烷再次定容至 10
mL。最后通过 0.22 µm有机系滤膜过滤后，使用气相

色谱仪测定溶液中ATZ的浓度。

1.3.4 磁性炭基菌球的回收及循环使用性能

称取投加量为 0.5% 的 DMBC-P，加入到 50 g 22
mg·kg-1的ATZ污染土壤中，再加入蒸馏水保持土壤

含水率为 60%。经过 4 d的修复后，用磁铁将土壤中

的DMBC-P提取出来冲洗干净，再将其投加到另外相

同质量的污染土壤中，进行下一轮修复，试验参数与

第一轮一致。然后将每一轮修复后的土壤风干并研

磨过筛，测定土壤中残留的ATZ含量。共进行 3轮循

环修复试验。将DMBC-P按照一定量加入到不同含

水率（0、60%、100%）的土壤中，搅拌均匀后，利用磁

铁进行回收，并记录回收状态和性能。

1.3.5 测定不同处理下大豆幼苗生理生化指标

将不同处理组种植 15 d的大豆幼苗从土壤中分

离出来，用蒸馏水清洗植株茎和根上残留的土壤，冲洗

干净后将幼苗放于滤纸上沥干水分。每个处理选取

长势相似的植株，即刻用分析天平称量植株地上部和

地下部的鲜质量，用直尺测量植株的株高和根长。此

外，称取0.5 g不同处理下于大豆幼苗相同位置取下的

叶片（避开大脉），剪碎放入研钵中，加入一定量的石英

砂、碳酸钙粉和 3.0 mL乙醇，研磨成均浆，再加入 10.0
mL乙醇，继续研磨至大豆叶片组织变白。静置 5 min
后过滤，用乙醇定容至 100 mL容量瓶中，摇匀。溶液

在 663、645 nm和 470 nm的波长下测定吸光度，计算

叶绿素a、叶绿素b、总叶绿素和类胡萝卜素的含量[11]。

1.4 磁性炭基菌球的表征

利用扫描电子显微镜（SEM）观察 DMBC-P的微

观形貌特征；利用傅里叶红外光谱（FT-IR）揭示不同

修复材料的官能团类型；利用X射线衍射仪（XRD）分

析不同修复材料的表面晶体结构。

1.5 数据处理

数据处理以及图表绘制均采用 Origin 2019b、
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Photoshop 2019c和 Jade 6.0完成。使用DPS数据处理

系统，经过单因素方差分析和Duncan多重比较后确

定不同处理之间的显著性差异。

2 结果与讨论

2.1 材料表征分析

利用扫描电镜分析了DMBC-P的表面微观结构

和内部形貌。如图 1a所示，DMBC-P呈球状，经过冷

冻干燥后其粒径约为 2 mm，具有较小的体积。从图

1b中可以看出 DMBC-P 的表面十分粗糙，且皱褶形

态分布密集，这种结构能够提高DMBC-P的稳定性和

比表面积。此外，图 1c 和图 1d 的剖面结构图显示

DMBC-P具有大量的三维网状多孔结构，这是 SA特

有的结构，同时也为MBC和DNS32去除ATZ以及物

质运输提供了良好的通道。

通 过 红 外 光 谱 表 征 了 BC、MBC、MBC-P 和

DMBC-P 的官能团组成。如图 2a 所示，BC、MBC、
MBC-P和DMBC-P中均存在 OH、 COOH和C O
官能团的振动峰 [12-14]，分别位于 3 416、1 628 cm-1和

1 096 cm-1附近。随着Fe3O4和 SA的引入和固定，3种

振动峰的振幅变大。另外，MBC-P 和 DMBC-P 在

1 420 cm-1和1 034 cm-1附近的宽吸收带分别属于SA特

有的 C O和 C O C官能团[15]，这表明材料被成

功制备。除此之外，MBC 在 564 cm-1处的振动峰与

Fe3O4纳米颗粒中的Fe O官能团有关[16]，说明磁性纳

米颗粒被成功地引入到DMBC-P中。值得注意的是，

利用 SA进行包埋固定化后，Fe O官能团的振幅并

没有减弱，说明DMBC-P的磁性没有受到影响。

利用 X 射线衍射仪分析了 BC、MBC、MBC-P 和

DMBC-P的晶体结构。如图 2b所示，BC在 2θ=26.6°
（005）处出现一个明显的衍射峰，这种峰与具有代表

性的石墨结构有关[17]。此外，MBC 在 2θ =30.09°、
35.42°、43.05°、56.94°和 62.51°处产生的衍射峰与

Fe3O4的（220）、（311）、（400）、（511）以及（440）晶面相

匹配[18]。同时，在 MBC-P 和 DMBC-P 中也发现了相

同的特征峰，说明Fe3O4被成功地负载到微球中，并且

这些特征峰的峰强并没有因为 SA的包埋固定化而减

弱，表明Fe3O4的性质没有受到SA的影响。

2.2 不同体系对水体中ATZ的去除效果

图 3 表明，经过 9 h 的修复，CK 和 Pellet 处理对

ATZ 的去除率仅为 6.31% 和 8.30%，可能的原因是

ATZ 的水溶性较低，在振荡培养过程中有一定的析

出，因此该结果并非是 Pellet本身对 ATZ 的去除率。

此外，DNS32 处理在 9 h 后对 ATZ 的去除率仅为

37.36%，这是因为 DNS32 虽然以 ATZ 作为氮源进行

生长，但较高浓度的ATZ对微生物仍具有一定毒性，

因此降低了 DNS32的活性，导致其降解 ATZ 的性能

图1 DMBC-P表面（a、b）和内部结构（c、d）的扫描电镜图

Figure 1 SEM images of DMBC-P surface（a，b）and internal
structures（c，d）

图2 BC、MBC、MBC-P和DMBC-P的傅里叶变换红外光谱（a）
和X-射线衍射光谱（b）

Figure 2 FT-IR（a）and XRD spectra（b）of BC，MBC，MBC-P
and DMBC-P
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较低。MBC对ATZ的去除率基本保持在 36.95%，其

主要是通过自身的孔隙结构对ATZ进行吸附，而经过

SA 包埋后（MBC-P），MBC 与 ATZ 的接触面积减小，

导致其对 ATZ 的吸附能力减弱，去除率降低至

28.63%。DMBC-P 是将降解菌 DNS32 与 MBC 相结

合，通过 SA 将其包埋固定化后再对 ATZ 进行去除。

从结果可以看出，在 9 h后，DMBC-P对ATZ的去除率

达到了 97.19%，能够高效去除水体中 100 mg·L-1的

ATZ。这是由于MBC的加入以及 SA的包埋不仅能够

保护DNS32免受环境中ATZ的胁迫，而且MBC还可

以为微生物提供丰富的能源物质（碳、氮等），进而促

进微生物的生长和繁殖，使DMBC-P先将水体中游离

的 ATZ 吸附到微球中，再利用降解菌 DNS32对被吸

附的ATZ进行逐步降解，达到先吸附、后降解的效果。

因此，与其他材料相比，DMBC-P可作为一种更加有

效去除ATZ的修复材料。

2.3 磁性炭基菌球对ATZ的去除能力

图 4a 展示了不同 pH 值对 DNS32、MBC-P 和

DMBC-P去除ATZ能力的影响。从图中可以发现，在

酸性条件下（pH为 3.3~5.3），DNS32和MBC-P对ATZ
的去除率最高分别达到 60.49%和 11.10%；在偏中性

条件下（pH 为 6.3、7.3），最佳去除率可以分别达到

95.00%和 20.53%；而在碱性条件下（pH为 8.3、9.3），

DNS32 和 MBC-P 对 ATZ 的去除率最高可以达到

60.31%和 10.02%。以上说明酸性和碱性环境会抑制

DNS32和MBC-P去除ATZ的能力。研究表明DNS32
降解菌是一株中性偏碱的菌株，酸性和碱性条件会抑

制其活性，导致去除率降低。相比之下，DMBC-P在

酸性、偏中性及碱性条件下对ATZ均具有良好的去除

能力，最高可分别达到 90.44%、99.99% 及 93.25%。

主要的原因是DNS32经过包埋固定化后所形成的海

藻酸钙可以保护细菌免受酸性和碱性环境的影响，从

而保持了细菌原有的活性[19]。

温度一般被认为是影响微生物活性的重要环境

因素之一。从图 4b 中可以看出，随着温度的升高，

DNS32、MBC-P 和 DMBC-P 对 ATZ 的去除率呈现先

上升后下降的趋势。以 DNS32 最适宜生长的温度

（30 ℃）作为参照，在相对低温（10、20 ℃）和相对高温

（40、50 ℃）的条件下，DNS32对ATZ的去除率分别为

35.27%、58.30%、32.47%和 27.05%，而经过 SA包埋固

定化后，DMBC-P对ATZ的去除率可提升至 52.88%、

78.52%、71.14% 和 37.18%。由此可见，SA 作为微生

物固定化载体，能够有效提高细菌的生存能力和在极

端条件下的抵抗力，从而增强对污染物的去除能

力[20]。

如图 4c 所示，当 ATZ 初始浓度≤100 mg·L-1时，

DNS32的活性良好，对ATZ的去除效果优异，能够达

到 95.00%以上，而当初始浓度提升至 140 mg·L-1时，

DNS32 对 ATZ 的去除率仅为 50.29%，表明高浓度的

ATZ 会影响游离 DNS32 的生长繁殖，从而导致其对

ATZ去除能力的减弱。相比之下，DMBC-P无论对低

浓度或高浓度的ATZ都具有良好的去除能力，去除率

始终保持在 95.03%~99.99%，说明 SA 的包埋固定化

能够有效避免游离菌与有毒有害物质的直接接触，进

而保持了菌株自身的活性，提高其对污染物去除的能

力[21]。此外，MBC-P 对 ATZ 的去除率随着污染物浓

度的增加而提高，在ATZ 140 mg·L-1的时候去除率基

本保持在 22.68%不再提升，这是由于MBC-P本身的

吸附位点有限，因此对于溶液中ATZ的捕获也具有一

定的限制。

材料投加量会影响其对污染物的去除能力，图

4d表明，投加量为 1% 时，DMBC-P对 ATZ的去除率

为 74.17%，随着投加量提升至 2%，DMBC-P 对 ATZ
的去除率增加至 99.99%，而投加量再次提升至 3%~
5%后，去除率不再进一步变化，始终保持在 99.99%。

以上结果说明，尽管在较低的投加量下，DMBC-P仍

然对ATZ具有十分优异的去除能力。

2.4 不同体系对土壤ATZ的去除效果

本研究比较了CK、DNS32、MBC-P和DMBC-P对

土壤中ATZ的去除能力，结果如图 5a所示。由于环

境条件的影响，例如土著微生物的降解、光照的光解、

土壤水分的水解以及氧化还原反应等，土壤中的ATZ
发生了自降解过程，所以在培养 7 d之后，CK处理对

图3 不同体系对ATZ的去除效果

Figure 3 Removal effects of different systems on atrazine
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ATZ的去除率约为 21.00%。此外，与CK相比，MBC-
P 对 ATZ 的去除率提高到 49.00% 左右，其原因是

MBC与ATZ之间能够产生孔径填充、氢键、π-π堆积

等相互作用[22]，从而进一步提升对 ATZ 的去除率。

DMBC-P 在各处理组中降解 ATZ 的速率最快，同时

DMBC-P回收后并未检测到ATZ，因此在 4 d就实现

了土壤中ATZ的完全降解。不仅如此，DMBC-P对于

ATZ的去除率明显高于DNS32，这可能是由于实际环

境中的各种因素对外源施加微生物产生了不利影响，

比如土壤中的重金属和其他有机污染物、土著微生物

图4 溶液pH、温度、污染物浓度以及投加量对DMBC-P去除ATZ能力的影响

Figure 4 Effects of solution pH，temperature，pollutant concentration and dosage on atrazine removal ability of DMBC-P

不同小写字母表示处理间差异显著（P<0.05）。下同。
Different lowercase letters indicate significant differences among treatments（P<0.05）. The same below.

图5 不同处理对土壤中ATZ的去除效果（a）和不同处理去除土壤中ATZ的一级表观动力学拟合（b）
Figure 5 Removal effects of atrazine in soil under different treatments（a）and first-order apparent kinetic fitting of atrazine removal from

soil under different treatments（b）
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和恶劣的环境条件等，从而导致微生物的生存能力、

适应能力和污染物降解效率下降[23]。此外，本研究还

通过计算 kobs比较了不同处理组之间的去除速率。如

图 5b所示，DMBC-P处理的 kobs为 1.267 6 d-1，显著高

于 DNS32（kobs=1.206 0 d-1）、MBC-P（kobs=1.080 2 d-1）

和 CK（kobs=1.024 1 d-1），这表明DMBC-P对土壤中的

ATZ不仅具有较高的去除率，同时还具有较高的去除

速率。总的来说，在 3个修复处理组中，DMBC-P对

土壤中ATZ的去除能力最好、速率最高。根据以上结

果，本研究最终选择了 4 d作为修复周期以进行后续

试验。

2.5 磁性炭基菌球在土壤中的重复再利用能力

为了探究DMBC-P在污染土壤中的重复再利用

能力，本研究在 ATZ 污染土壤中对 DMBC-P 进行了

循环再生试验，结果如图 6a所示。经过 3轮的循环修

复，DMBC-P仍然保持着优异的修复能力，对土壤中

22 mg·kg-1ATZ 的去除率仍能够保持在 99.99%。此

外，在本研究的含水率（60%）以及环境中的极端条件

（0和 100%）下对 DMBC-P 的回收性能进行测试，结

果见图 6b，可以发现，在 3种含水率的土壤中均匀分

布着DMBC-P，利用外加磁铁在土壤上方对DMBC-P
进行提取，能够将土壤内的微球全部回收。以上结果

表明，DMBC-P具有优异的循环使用性能，并且在极

端干燥或淹水的条件下也能够很好地从土壤中提取

出DMBC-P。因此，DMBC-P可以作为一种具有回收

再利用特性的高性能生物修复剂，用于实际的ATZ污

染土壤修复。

2.6 磁性炭基菌球缓解ATZ对大豆幼苗的胁迫

残留的ATZ会影响大豆幼苗的生理指标，因此本

研究探讨了不同处理下，植株生长 15 d后的株高、根

长和鲜质量，并且同时与无污染土壤对照处理（US）
进行比较，结果如图 7所示。与CK处理相比，DMBC-
P处理使大豆幼苗地上部的株高增加了 3.41 cm，地下

部的根长增加了 1.02 cm，表明DMBC-P能够有效缓

解ATZ对大豆生长的胁迫作用，从而促进植物生长。

而DNS32处理使株高和根长仅分别提高了 1.02 cm和

0.26 cm，MBC-P 处理仅分别提高了 1.16 cm 和 0.29
cm。此外，与US处理相比，CK处理中大豆幼苗茎和

根部的生长受到显著抑制，从图 7b可以看出US处理

的植株茎和根的鲜质量分别为 2.51 g·株-1和 0.82 g·
株-1，而 CK 处理的植株茎和根的鲜质量分别降低至

2.39 g·株-1和 0.76 g·株-1。与 DNS32 和 MBC-P 处理

相比，DMBC-P 处理中大豆幼苗茎和根的鲜质量最

高，分别达到2.50 g·株-1和0.73 g·株-1。

此外，各种外界环境因素（非生物胁迫）会通过改

变植物光合色素的含量，从而影响植物的正常功能，

导致植物的生产力严重降低[24]。因此，本研究通过分

析不同处理下植株光合色素的含量来评价大豆幼苗

的生长，结果如图 8所示。在US处理下，大豆幼苗的

叶绿素 a、叶绿素 b、总叶绿素和类胡萝卜素含量分别

为 21.57、11.30、32.87 mg · g-1 和 1.92 mg · g-1。而在

ATZ的胁迫下，CK处理中 4种光合色素的含量显著

降低，分别降低至 15.82、7.96、23.78 mg·g-1 和 1.02
mg·g-1。这种现象可能是由于ATZ破坏了植物的叶

绿体和线粒体结构，限制了光合色素的合成。此外，

图6 DMBC-P在土壤中的循环再生能力（a）和回收性能（b）
Figure 6 Recycling capacity（a）and recovery performance（b）of

DMBC-P in soil

（b）

（a）
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与CK处理相比，DNS32和MBC-P处理均不同程度地

提高了大豆幼苗的光合色素含量，而DMBC-P处理对

光合色素的促进作用最强，使光合色素含量分别提高

79.14%、45.48%、67.87% 和 110.78%。 结 果 表 明 ，

DMBC-P的修复可以有效缓解ATZ对大豆幼苗的胁

迫作用，进而促进大豆幼苗的生长。

本研究通过测定植株超氧化物歧化酶（SOD）、过

氧化物酶（POD）和过氧化氢酶（CAT）的活性，进一步

评价了ATZ胁迫对大豆幼苗的影响。从图 9a可以看

出，与 US 处理相比，CK 处理中植株的 SOD 活性从

368.90 U·g-1增加到 423.02 U·g-1，说明ATZ对植物具

有很大的胁迫作用，植物通过激活抗氧化防御系统提

高抗氧化酶活性来清除高浓度的活性氧（ROS），从而

达到自我保护的目的。SOD、POD和CAT是植株体内

主要的 H2O2 清除剂，能够催化 ROS 并将其转化为

H2O2和O2，以此缓解污染物的毒害作用[25-26]。如图 9b
和图 9c所示，在CK处理中，植株 POD和CAT的活性

分别从 US处理的 110.53 U·g-1·min-1和 52.37 U·g-1·

图8 不同处理下大豆幼苗叶片中叶绿素 a、叶绿素b、总叶绿素和类胡萝卜素的含量

Figure 8 Contents of chlorophyll a，chlorophyll b，total chlorophyl and carotenoid in soybean seedling leave under different treatments

图7 不同处理对植株株高、根长和鲜质量的影响

Figure 7 Effects of different treatments on plant height，root length and fresh weight

处理Treatment 处理Treatment

处理Treatment 处理Treatment

处理Treatment 处理Treatment
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min-1增至 119.80 U·g-1·min-1和 64.72 U·g-1·min-1。此

外，与CK处理相比，3种修复材料均不同程度地降低

了 SOD、POD 和 CAT 的活性，这是由于随着土壤中

ATZ残留量降低，其对植物的胁迫能力下降，从而降

低了 3种抗氧化酶的活性。其中，DMBC-P处理显著

降低了 3种抗氧化酶的活性，SOD、POD、CAT活性分

别较 CK 处理降低了 79.45%、27.42% 和 65.71%。结

果表明，DMBC-P处理可以通过高效修复ATZ污染来

减轻ATZ的毒性，进而降低大豆幼苗的氧化损伤。

3 结论

（1）扫描电子显微镜、傅里叶红外光谱、X射线衍

射仪表征分析表明，MBC被成功地引入到生物菌球

中，并且DMBC-P的磁性没有因为 SA的包埋而受到

影响。批量试验表明，在DMBC-P的投加量为 2%、温

度为 30 ℃、pH=7.3时，其对水体中 100 mg·L-1ATZ的

去除率可以达到 99.99%。DMBC-P为DNS32提供了

适宜的生存环境来抵御外界环境的胁迫，在酸性、较

宽的温度范围以及较高的 ATZ 浓度（140 mg·L-1）条

件下，其对ATZ具有十分优异的去除能力。

（2）土壤修复试验表明，DMBC-P首先通过孔隙

填充、氢键和π-π堆积作用吸附土壤中游离的ATZ，
然后利用DNS32降解菌通过一系列水解酶进一步降

解被吸附的 ATZ。同时，在极端含水率条件（0 和

100%）下，利用外加磁铁在土壤上方对DMBC-P进行

提取，能够将土壤内的菌球完全回收，说明DMBC-P
可作为一种具有高回收再利用特性的生物修复剂用

于实际ATZ污染土壤的修复。

（3）盆栽试验结果表明，DMBC-P能够有效缓解

土壤中ATZ对大豆幼苗的胁迫作用，不仅能够提高大

豆幼苗中叶绿素 a、叶绿素 b、总叶绿素和类胡萝卜素

含量，还能降低植株抗氧化酶的活性，进而促进植株

生长。
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