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外源氮对生物炭修复滨海石油污染土壤的影响
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摘 要：文章选用不同形态外源氮（硝酸钠、硫酸铵和尿素）协同麦秆生物炭进行石油污染土壤修复试验，考察外源氮类型及土壤碳

氮比（C/N，100/15、100/10和100/5）对石油烃修复效果的影响并探究其作用机制。结果表明，生物炭联合外源氮处理组（BC+N）中，石油

烃在外源氮为硝酸钠、土壤C/N为100/5条件下修复效果最佳。其中长链烷烃（LCAs）去除率（77.24%）高于对照组（CK）和生物炭处理组

（BC），而多环芳烃（PAHs）去除率（59.76%）高于CK，却低于BC。生物炭联合外源氮配施产生协同效应，强化了LCAs生物降解效率，

但外源氮可与PAHs产生竞争性吸附，导致PAHs去除率偏低。外源氮类型和土壤C/N对石油烃降解均具有显著影响。硝酸钠通过促进

硝酸盐还原耦合石油烃氧化，提高石油烃降解效率。生物炭联合无机氮处理在土壤C/N为100/5条件下石油烃去除率最佳，而生物炭联

合有机氮（尿素）在土壤C/N为100/15达到较好去除效果。
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Abstract：Wheat straw biochar was used for the soil microcosm experiments with different forms of exogenous N (sodium
nitrate, ammonium sulfate, urea) added and the soil C/N ratio (100/15, 100/10, and 100/5) adjusted, aiming to investigate the
regulatory role of nitrogen forms and soil C/N ratio in the biodegradation of petroleum hydrocarbon (PHs). The removal of
PHs was enhanced in biochar-treated soil with sodium nitrate at a soil C/N ratio of 100/5 (BC5+N1), compared to other
biochar and exogenous nitrogen co-applied treatments (BC+N). Under the optimal biodegradation conditions of BC5+N1, a
higher long-chain alkanes (LCA) removal efficiency was observed compared to CK and BC treatment. In terms of polycyclic
aromatic hydrocarbons (PAHs), its degradation potential was higher with comparison to CK treatment, but lower than BC
treatment. Such promoted removal of LCAs could be ascribed to the synergistic effects of biochar and exogenous nitrogen.
The reduced degradation of PAHs is likely due to competition between the exogenous nitrogen and PAHs for similar sorption
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sites on the biochar surface. This study emphasizes the critical roles that both the form of exogenous nitrogen and the soil C/N
ratio play in determining PAHs removal efficiencies. The amendment of biochar with sodium nitrate led to improved hydrocar⁃
bon removal, likely due to the coupling of nitrate reduction with PAHs biodegradation through electron transfer. Co-applica⁃
tion of biochar with inorganic nitrogen sources in oil-contaminated soil resulted in better PAHs removal at a soil C/N ratio of
100/5, while biochar combined with organic nitrogen (urea) was more effective at a soil C/N ratio of 100/15.
Key words：biochar; exogenous nitrogen; oil-contaminated soil; bioremediation; soil C/N ratio

石油是现代工业社会的重要支柱能源，在其开

采、炼制、贮存以及运输过程中所发生的溢油和泄露

会对土壤造成严重污染。作为世界上最大的发展中

国家以及石油生产和消费大国之一，我国每年约有近

6×105 t石油汇入环境，导致3.3×106 hm2的土壤受到石

油污染[1]。石油污染物包括烷烃、芳香烃以及难降解

的沥青质和极性组分等，具有很强的生物毒性和环境

破坏性[2]。特别是其重要组分多环芳烃（polycyclic
aromatic hydrocarbons，PAHs），作为一种全球性的持

久性有机污染物，广泛存在于土壤、沉积物和大气等

环境中，具有极强的致癌、致畸和致突变性，并可通过

食物链在生物体内逐级富集[3]。因此，研究石油污染

土壤的治理对于改善生态环境、保护公众健康具有重

要的理论和现实意义。

生物炭(biochar,BC)被证实可调控土壤理化性质

及微生物群落结构，有效提高石油污染土壤的生物修

复效率[4-6]。生物炭是生物质残体在限氧或无氧条件

下热解产生的一类富含碳的高聚产物[7]。面对盐碱化

程度普遍较高的石油污染场地，生物炭在强化修复的同

时还兼具土壤改良的作用[8]，且可以有效减少碳足迹、推

进我国“双碳”目标的实现。石油污染土壤中氮匮乏是

制约石油烃生物降解效率、造成修复进程缓慢的瓶颈

问题[9，10]。当土壤碳氮比（有机碳/总氮，C/N）适当（如

100/10）时，微生物对石油烃的去除效果最好[11]。石油

污染打破了土壤原有的碳氮平衡，造成土壤C/N显著

提高[12]。而生物炭的施加将进一步提升土壤C/N，可

能对其修复作用产生消极影响[13]。

近年来，有研究尝试评估生物炭与限制性营养物

质配合施用对有机污染场地修复进程的影响[14]。氮

是合成生物体蛋白质和核酸等关键细胞成分的必需

营养元素，可以有效促进土壤微生物生长、提高代谢

活性[15]。为了达到较好的修复效果，多定期向土壤中投

加外源氮，以达到持续刺激土壤中微生物的作用[16]。

然而添加营养物质需要耗费大量的化学品或能源，且

理论计算与实际操作存在偏差，导致很难达到预期的

修复效果，易造成大量的资源浪费和二次污染等问

题[17]。研究发现，生物炭因其独特的理化性质，能够

吸附土壤中的游离NH3、NH4
+和NO3

-，还会对土壤氮

循环过程以及相关功能微生物产生重要影响[18]。因

此，采用生物炭联合外源氮强化生物修复石油污染土

壤，不仅可以有效抑制土壤中无机氮的淋失，还为提

高石油烃降解效率提供了新的机遇。

目前，已有研究采用生物炭联合外源氮强化生物

修复石油污染土壤，然而关于石油烃的去除效果及作

用机制观点不一[14]。有关外源氮种类及土壤C/N对石

油烃的生物降解作用影响的探究相对较少。因此，本

文选择生态脆弱的冀东油田石油污染场地作为研究

对象，采用生物炭联合外源氮修复石油污染土壤，通

过测定土壤石油烃浓度变化规律，探究外源氮素类型

及土壤C/N对石油烃降解的调控作用，揭示生物炭与

外源氮对石油烃生物降解的联合作用机制，以期为

石油污染土壤的高效原位修复提供理论基础与科学

依据。

1 材料与方法

1.1 土壤样品采集

石油污染土壤和清洁土壤均采自河北省唐山市冀

东油田污染土暂存场。冀东油田所在区域属于大陆性

季风气候，具有明显的暖温带半湿润季风气候特征。

采集石油污染土壤和周边清洁土壤（表层 0~15 cm），

去除动植物残体及大颗粒。按照比例充分混合，制备

总石油烃（total petroleum hydrocarbons，TPHs）质量分

数为6%的供试土壤。部分放置于阴暗通风处风干，过

20目筛后收集以测定土壤基本理化性质；部分放置于

4 ℃保存，供土壤微宇宙实验采用。

供试石油污染土壤的基本理化性质见表 1，pH
为 8.31，属于弱碱性土壤，土壤类型为砂质壤土。土

壤有机质（SOM）、土壤总有机碳（TOC）和总碳（TC）
含量较高，而总磷（TP）和总氮（TN）含量偏低，分别为

436.67 mg/kg和506.67 mg/kg。土壤C/N为109.75。

样品

石油污染土壤

pH
8.31±0.04

TC/%
5.65±0.038

SOM/(g·kg-1)
95.87±0.29

TOC/(g·kg-1)
55.61±0.16

TP/(mg·kg-1)
436.67±8.08

TN/(mg·kg-1)
506.67±5.77

C/N
109.75±1.13

表1供试石油污染土壤基本理化性质
Table 1 Physicochemical properties of the target oil-contaminated soil
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1.2 生物炭制备与表征

基于前期研究结果[19]，本文选择修复效果较好的

500 ℃热解制备的麦秆生物炭进行土壤微宇宙实验。

将小麦秸秆洗涤、晾干后，在50~60 ℃烘箱中烘干12 h。
将其破碎，过100目筛后加入坩埚，密封后放置于马弗

炉中 500 ℃炭化 3 h。冷却至室温后取出并过 100目

筛，装于棕色瓶中备用，标记为WS500。
生物炭样品元素组成（C、H、N、S）采用元素分析

仪（Vario EL cube，Elementar，德国）进行分析，O元素

含量通过差重法测定。比表面积及孔径分布采用综

合吸附仪（ASAP 2460 3.01，Micromeritics，美国）测定。

表面官能团采用傅立叶红外光谱仪（FTIR，L1600400
Spectrum TWO DTGS，PerkinElmer，美国）扫描定性。

采用X射线衍射仪（XPS，Rigaku Smartlab SE，日本）进

行材料物相分析。

1.3 土壤微宇宙实验

采用麦秆生物炭（WS500）进行土壤微宇宙实验，

处理组设置见表2。共设置3组处理：（1）对照组（CK），

即石油污染土壤（TPHs质量分数为6%）；（2）生物炭处

理组（BC），即石油污染土壤（TPHs质量分数为 6%）+
WS500，WS500施加量分别为 1%、2%和 5%；（3）生物

炭联合外源氮处理组（BC+N），WS500质量分数为5%，

外源氮分别为NO3
--N（NaNO3）、NH4

+-N（(NH4)2SO4）

和NH2-N（CO(NH2)2），土壤C/N比分别为100/15、100/10
和100/5。每处理组设置3个平行试验。

表2 土壤微宇宙实验处理组
Table 2 Setup of soil microcosm experiment
处理组

CK

BC

BC+N

CK

BC1
BC2
BC5

BC5+N1
BC5+N2
BC5+N3

生物炭/%
/

1
2
5

5

外源氮
/

/
/
/

NaNO3

(NH4)2SO4

CO(NH2)2

实验开始前，将土壤水分调节至田间持水量的

40%，放在(25±1) ℃且黑暗的人工气候箱内预培养

7 d，目的为激活并保持土壤中微生物的活性。将500 g
（以干重计）已预培养的土壤加入套有封口膜的烧杯

中，按照实验处理添加生物炭和不同类型外源氮。调

节土壤含水量为田间持水量的60%，并用玻璃棒充分

混匀。将烧杯放置于人工气候箱，调节环境参数（光

周期为12 h光照/12 h黑暗，温度为(25±1) ℃）。每3 d
通过称重法检查水分的损失，加入超纯水保持土壤含

水量。84 d后试验结束，将土壤样品放于棕色样品瓶

于-20 ℃保存，用于土壤石油烃含量测定。

1.4 土壤理化性质检测

分别采用重铬酸钾-浓硫酸消解法测定土壤有机

质（SOM）含量，凯氏定氮法测定总氮（TN）。采用Van
Bemmelen系数对 SOM含量和土壤总有机碳（TOC）
含量进行换算[20]。采用电感耦合等离子体发射光谱

仪（ICP-OES，Vista-MPX，Agilent，美国）对土壤总磷

（TP）含量进行了分析。土壤C/N是土壤总有机碳（TOC）
与总氮（TN）的含量比值[21]。

1.5 土壤石油烃含量检测

土壤样品经冷冻干燥、萃取等前处理后，将土样

萃取液在旋转蒸发仪上进行浓缩，采用正己烷进行溶

剂替换，采用湿法装柱进行层析柱的制备。将样品的

正己烷溶液加入层析柱净化、分离，以分别获得饱和

烃和芳香烃的淋洗液。淋洗液经旋转蒸发浓缩后，在

高纯氮气流下吹干。采用色谱纯正己烷定容，进入气

相色谱串联质谱（GC-MS，Agilent，美国）测定长链烷

烃（long-chain alkanes，LCAs，C10~C40）和 16种环境优

先控制PAHs的含量[22]。

对土壤石油烃降解动力学曲线进行一级动力学

方程拟合，土壤剩余石油烃含量时间变化动力学模型

回归方程为：

In( )Ct

C0
= kt （1）

式中，Ct和C0分别为目标物的瞬时浓度和初始浓

度，mg/kg；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。
1.6 数据处理

本文所有处理均设置了3个平行试验。通过SPSS 22
进行数据统计分析，采用单因素方差分析（ANOVA）
以及最小显著差数法（LSD）对不同处理间的差异显

著性进行分析，P<0.05时认为处理间差异显著。采用

Origin Pro 8.5制图。

2 结果与讨论

2.1 生物炭理化性质

500 ℃下热解制备的麦秆生物炭（WS500）元素

组成和孔隙结构如表 3所示，其中C元素含量最高

（56.97%），其次是O元素（37.57%），其他元素含量均

偏低，H、N、S的含量依次分别为2.94%、1.72%、0.81%。

O/C和H/C 分别为 0.66和 0.051。WS500比表面积

（BET SA）为16.01 m2/g，总孔孔容（TPV）为0.011 cm3/g，
平均孔径为2.82 nm。

利用 FTIR 对 WS500 的表面官能团进行表征

（图1(a)）。由图可见，WS500在 3 440 cm-1处有明显的

吸收峰，表明醇、酚羟基或羧基中-OH 的存在 [23]；

在 1 571 cm-1处存在明显的吸收峰，这可能是芳香族

中C=C或者共轭醌和酮上C=O伸缩振动引起的[24]；

田德，等 外源氮对生物炭修复滨海石油污染土壤的影响 175
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在1 115 cm-1处的吸收峰可能与C-O和C-O-C吸收

峰相关[25]；在464 cm-1有特征衍射峰的存在，可能归因

于Si-O-Si吸收峰的存在。

WS500的XRD光谱分析结果显示（图1(b)），WS500
在2θ=25°~30°存在明显的特征衍射峰，这可能是石墨

碳层衍射引起的[26]。

生物炭

WS500

C/%

56.97

H/%

2.94

N/%

1.72

S/%

0.81

O/%

37.57

O/C

0.66

H/C

0.051

BET SA/(m2·g-1)

16.01

TPV/(cm3·g-1)

0.011

表3 麦秆生物炭（WS500）元素组成和孔隙结构
Table 3 The elemental composition and pore structure of WS500

2.2 生物炭对土壤石油烃降解的强化作用

通过添加麦秆生物炭（WS500）进行石油污染土壤

微宇宙实验，经过84 d修复周期，添加不同含量生物

炭（1%、2%和5%）的BC和CK处理组中LCAs（C10~C40）

和16种PAHs总量变化如图2所示。CK处理组LCAs
和PAHs浓度由初始值8 173.25 mg/kg和47.19 mg/kg
分别降低至 2 825.88 mg/kg和 32.18 mg/kg，去除率分

别为 65.43%和 31.81%。该处理组中石油烃含量降低

主要来自石油烃自然衰减，即挥发、水解和生物降解

作用等[7]。

经过 84 d修复期后，施加质量分数为 1%、2%和

5% 的生物炭处理组（BC1、BC2、BC5）土壤 LCAs总
浓度发生下降，分别下降至 2 372.96、2 376.03 和

2 244.88 mg/kg，去除率为 70.97%~72.53%，高于对照

组的烷烃去除率（P>0.05）。16 种 PAHs 总量也呈

现下降趋势，分别降低至18.87、14.06和12.47 mg/kg，
去除率为60.02%~72.16%，显著高于对照组的 PAHs

去除率（P<0.05）。随着生物炭添加量的增多，LCAs
（C10~C40）和PAHs的去除率表现为上升趋势，添加质

量分数 5%生物炭处理组（BC5）土壤中LCAs和PAHs
降解率分别高达 72.53%和 72.16%，这表明生物炭添

加可有效提高土壤石油烃特别是其重要组分 PAHs
的生物降解率。

污染土壤中石油烃去除作用的提升被归因于生

物炭的生物刺激作用（biostimulation）[19]。生物炭表面

结构特殊，不仅可以改善土壤理化性质（土壤通气程

度、阳离子交换量等）和营养水平，还将影响土壤中微

生物的群落结构，进而改变污染物的微生物降解速

率[6]。多项研究提出生物炭可通过分配和表面吸附作

用固定土壤中的有机污染物，降低其生物有效性[27]。

然而，污染场地土壤中生物炭因孔隙阻塞等原因导致

其对石油烃的吸附效果下降[28，29]。此外，低温生物炭对

石油烃的吸附性主要表现为配位作用，不仅为增加微

生物和石油烃的接触发挥重要作用，且这种吸附态的

石油烃可以被微生物有效分解代谢[30]。低温生物炭

还能够释放出较多的可溶性有机碳和有效态氮磷[31]，

有助于达到高效快速降解土壤中石油烃的目的。

随着修复时间延长，BC5处理组中石油烃组分

LCAs（C10~C40）和16种PAHs含量逐渐降低（图3(a)）。

其中，各处理组LCAs在 14~28 d降解速率最高，在修

复初期和后期去除率变化较小；PAHs在 0~5 d和 56~
84 d降解速率最高，在修复中期阶段去除率变化较

小。添加5%生物炭处理组中LCAs和PAHs降解符合

一级反应动力学，反应速率常数 k分别为 0.02 d-1和

176



第5期

0.01 d-1，半衰期分别为33.97 d和69.30 d（图3(b)）。该

结果与石丽芳等[32]探究生物质炭对辽河油田石油污

染土壤修复效果的结果一致，去除率随时间的变化差

异被归因于石油烃不同组分的毒性与结构不同。

2.3 外源氮对石油烃的生物炭强化生物降解的影响

为进一步评价生物炭联合外源氮施用对土壤石

油烃污染修复效果的影响，本研究对修复84 d后CK、

BC和BC+N处理组石油烃去除率进行了比较，结果

见表 4。施加生物炭与外源氮的混合体系中，选择

硝酸钠作为外源氮并调控土壤C/N为 100/5，土壤石

油烃污染修复效果最佳，LCAs和PAHs去除率分别为

77.24%和59.76%。在最佳修复条件下，BC+N处理组中

LCAs去除率高于CK（P<0.05）和BC处理组（P>0.05），

然而PAHs去除率显著高于CK处理组（P<0.05），却显

著低于BC处理组（P<0.05）。
表4 不同处理组石油烃的去除率

Table 4 Removal efficiencies of petroleum hydrocarbons
in treatment CK, BC5 and BC5+N1

处理组

LCAs
PAHs

去除率/%
CK

65.43 b
31.81 c

BC5
72.53 ab
72.16 a

BC5+N1
77.24 a
59.76 b

注：BC5和BC5+N1中，BC质量分数均为5%，外源氮为硝酸钠，不同小
写字母表示差异显著(P<0.05)。

生物炭联合外源氮施加对土壤石油烃作用效果

产生差异，可能与外源氮类型和施加量、污染物理化

性质、土壤环境因子、土壤微生物群落等相关。氮是

微生物生长繁殖过程中遗传物质合成所必需的营养

元素[15]。本文目标场地石油污染土壤TN和TP较低

（表1），可能会影响微生物的生长和繁殖，从而影响石

油烃的生物降解效率。最佳修复条件下，BC+N处理

组LCAs的去除效果最佳，可能是由于联合施加产生

协同效应，既可以提供微生物生长所需的碳源和氮

源，又通过改善土壤环境促进了微生物对石油烃的降

解[33]。多项研究发现相似结果，与仅使用生物炭或养

分改良土壤相比，同时使用生物炭和养分改良土壤的

碳氢化合物去除率更高[14]。Wang等[33]发现，同时添加

生物炭和无机养分（K2HPO4和(NH4)2SO4）的土壤石油

烃去除率比单独添加生物炭高出9.4%。Wei等[9]研究

生物炭配合氮施加对石油烃降解的影响也发现相似

的研究结果。然而，本文所有BC+N处理组PAHs的去

除效果均低于BC处理组，这可能与目标污染物理化

性质相关。外源氮加入可能会与石油烃特别是PAHs
在生物炭表面发生竞争性吸附[28]，降低 PAHs的固定

效果及其与土壤微生物的接触机会。

2.3.1 外源氮类型

选用质量分数为5%麦秆生物炭，添加硝酸钠、硫酸

铵、尿素作为外源氮(BC5-N1,BC5+N2,BC5+N3)，在
不同土壤C/N（100/5、100/10、100/15）条件下，BC+N处

理组土壤LCAs和PAHs的去除率见图4。结果表明，

当土壤C/N保持不变时，施加不同外源氮处理组土壤

中石油烃去除率呈现显著变化。土壤C/N为100/5和
100 /10 时，添加硝酸钠和硫酸铵的处理组中土壤

PAHs去除率为 41.99%~59.76%，均高于尿素处理组

（35.75%~36.88%）。而当土壤C/N为100/15时，尿素处

理组土壤PAHs残留量急剧下降，去除率达到44.85%，

显著高于2种无机氮源（硝酸钠和硫酸铵）处理组（分

别为 28.49%和 35.76%，P<0.05）。对于LCAs而言，当

土壤C/N为 100/5，添加无机氮和有机氮处理组土壤

LCAs去除率没有显著区别，介于72.55%~77.24%。随

着土壤C/N降低，2组无机氮源处理组土壤中LCAs去
除率急剧降低，显著低于尿素处理组（P<0.05）。综上

所述，外源氮类型显著影响石油烃的生物降解率。

硝酸钠和硫酸铵作为典型的无机氮，被认为是土

壤微生物生长的主要营养源，但二者具有截然不同的

特性，普遍认为土壤中的异养微生物更倾向于选择铵

作为营养源[34，35]，进而可能促进石油烃矿化（图 5①）。

可能的原因在于以下两点：一方面，与硝态氮等其他

形态的无机氮素相比，铵态氮以还原态存在于土壤

中，在被微生物同化转化为氨基酸时消耗的能量较

少，更容易被土壤微生物利用[36]。Gao等[37]通过运用
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宏基因组学方法探究了外源氮施加对土壤石油烃降

解的影响，提出土壤氮循环与石油烃降解互相耦合，

其中关键通路为以铵作为底物转化形成谷氨酸再到

谷氨酰胺，进而进入三羧酸（tricarboxylic acid，TCA）
循环。另一方面，当土壤铵态氮浓度较高时，可能会

对硝酸盐同化产生抑制作用[36，38]。

然而，也有研究发现，相较于尿素、硫酸铵和硝酸

钾，施加硝酸盐后土壤石油烃降解效果更佳[39]。硝酸

钠不仅可以作为土壤微生物生长的营养源，还可以促

进微生物分泌表面活性剂[40]，提高土壤石油烃的生物

可利用性。此外，本文研究对象滨海湿地盐碱土壤存

在透气性差、易板结等特点，特别是石油污染进一步

阻碍了土壤气体交流，使土壤环境特别是深层土壤形

成厌氧环境。在此环境下，一些兼性或专性厌氧细菌

能够与除氧气之外的电子受体耦合厌氧降解石油烃，

如NO3
-、SO4

2-、Fe3+、Mn4+、CO2等[41，42]。其中，NO3
-具有

最大的氧化还原电位，夺取电子能力仅次于O2
[43，44]。

越来越多的研究表明，厌氧条件下硝酸盐的加入可以

促进硝酸盐还原菌通过硝酸盐还原通路耦合芳香族

化合物降解[45]（图 5②）。此外，硝酸盐还原功能微生

物也被证实在石油烃降解过程中发挥着不可忽视的

作用[46]。因此，相较于铵氮，硝酸盐可能更有利于推动

湿地土壤石油烃的生物修复进程，然而这一结论有待

更多土壤微生物群落和功能相关研究数据的验证。

尿素属酰胺态氮肥，在脲酶的催化作用下会部分

水解为NH3/NH4
+和碳酸[47]。如上所述，这一部分铵态氮

及其通过硝化作用产生的硝态氮能为大多数微生物

的新陈代谢所直接利用，且可以通过氮同化作用或硝

酸盐还原作用与石油烃进一步耦合（图5③）。然而当

尿素施加量较低时（即土壤C/N为 100/5或 100/10），

土壤中大量存在的生物炭因其强吸附性可能会降低

土壤脲酶活性[48]，抑制土壤有机氮矿化作用，从而阻

碍石油烃的生物降解进程。Luo等[48]考察了花生壳生

物炭对黄河三角洲滨海湿地土壤有机氮矿化的影响，

发现土壤的净氮累积矿化量发生显著降低。土壤脲

酶活性下降被归因于以下三方面：（1）酶通过H键、阳

离子交换作用吸附于生物炭表面，导致构象改变、活

性位点减少。（2）生物炭对底物具有吸附作用，导致其

难以被土壤酶所分解代谢。（3）生物炭施加引起土壤

理化性质发生改变，可能会抑制酶反应。此外，尿素

的水解产物属不稳定化合物，在一定条件下部分氮将

会以氨气的形式逸散[49]。

2.3.2 土壤C/N
本研究中，生物炭联合无机氮处理组在土壤C/N

为100/5时PAHs去除率最高，硝酸钠和硫酸铵处理组

土壤PAHs去除率分别为59.80%和43.95%；随着土壤

C/N逐渐降低，PAHs去除率呈现下降趋势。对于有

机氮（尿素）处理组而言，PAHs去除率随尿素施加量

的增加呈现上升趋势，去除率在土壤C/N为100/15时
最高，达 44.85%。无机氮处理组中LCAs残留量变化

趋势与PAHs相似，即随着土壤C/N逐渐降低，LCAs
去除率呈现下降趋势；而尿素处理组土壤LCAs残留

量随着土壤 C/N 降低没有显著变化，去除率介于

66.92%~72.55%（图4）。以上结果表明，土壤C/N对石

油烃生物修复效果具有显著影响，生物炭联合无机氮

处理在土壤C/N为 100/5条件下石油烃去除效果最
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佳，而生物炭联合有机氮（尿素）在土壤C/N为100/15
条件下更具优势。

通过调整土壤营养物质比例提升微生物对有机污

染物的降解效率，是目前针对有机污染土壤修复的一

项非常实用的技术[37]。在陆地生态系统中，土壤C/N
一般介于 8/1~15/1，而石油污染的土壤C/N较高，可

达到 20/1~60/1[12]。本研究石油污染土壤 C/N高达

109.75（表1）。营养元素计量比与微生物生物量C/N/
P的失衡反映了特定养分对微生物活性的限制[17]。土

壤C/N若达到不到微生物代谢所需比例，就会限制其

代谢速度、制约石油烃降解。尽管有大量关于最佳土

壤C/N的研究，但在石油污染土壤的生物修复过程

中，由于地区差异、污染物类型、污染程度、氮素类型

等因素的不同，最佳土壤 C/N 有很大的可变性[51]。

Gao等[37]通过室内模拟实验，发现调节土壤 C/N为

100/7时有利于修复柴油污染（12 000 mg/kg）的沙质

土壤。Yu等[52]则发现在生物炭和氮素联合施加下，石

油烃去除率在C/N为100/15时达到最高。

本研究结果表明，外源修复材料（如生物炭）和外

源氮种类会影响石油烃生物降解的最佳土壤C/N。

对于生物炭联合无机氮处理组，随着外源无机氮添加

超量，可能会使土壤酸度有不同程度的增大，降低土

壤微生物活性[53]，进而影响有机污染物的降解效率。

相较于硫酸铵，生物炭联合硝酸钠处理组中土壤C/N
对石油烃特别是 PAHs去除率的影响更为显著。可

能的原因在于，大量硝酸盐添加可能会导致土壤中

亚硝酸盐的积累，对硝酸盐还原菌产生抑制作用[54]，

进而影响土壤中石油烃降解率。此外，土壤C/N可能

通过影响耦合石油烃降解的硝酸盐还原通路，进而影

响石油烃降解作用。在土壤厌氧环境下，反硝化过程

是硝酸盐还原的主要途径，然而硝酸盐也可在微生物

介导下异化还原成铵（dissimilatory nitrate reduction
to ammonium，DNRA）[55，56]。DNRA与反硝化作为2个
竞争性的硝酸盐还原过程，在土壤厌氧环境下同时存

在。相较于反硝化过程生成N2和N2O增加氮损失风

险，加剧温室效应，DNRA过程能够生成更易于被植

物利用的NH4
+[57]。研究发现，土壤溶解氧、碳源、氮

源、土壤C/N、温度、pH值等都会不同程度地影响反硝

化与DNRA过程之间的竞争，其中土壤氧化还原状态

和C/N被认为是两大重要因素[57]。前期研究也发现，

石油污染土壤中石油烃降解与DNRA通路互相耦合，

这被归因于高土壤C/N[22]。本文BC+N处理组高土壤

C/N（即土壤 C/N为 100/5或 100/10）条件可能导致

DNRA过程占优。理论上每摩尔NO3
-在DNRA过程

中传递电子效率高于反硝化过程[58]，因此DNRA过程

占优可能更有利于推动土壤石油烃的降解。生物炭

对尿素态氮具有吸附能力，这可能是高土壤C/N条件

下石油烃去除率较低的原因。然而，随着尿素施加量

增加，生物炭无法提供足够的吸附位点，可能会减缓

其对土壤脲酶活性和脲酶底物的抑制作用，从而促进

土壤石油烃的生物降解进程。

3 结论

（1）生物炭可有效提高土壤石油烃特别是 PAHs
的生物降解效率，这被归因于生物刺激作用。

（2）生物炭联合不同形态氮（BC+N）处理组中，石

油烃在外源氮为硝酸钠、土壤C/N为 100/5条件下修

复效果最佳。其中，LCAs去除率高于CK和BC处理

组，而 PAHs去除率高于CK处理组，却低于BC处理

组。生物炭和外源氮联合施用产生协同效应，进而强

化LCAs生物降解效率。外源氮还可能与石油烃特别

是PAHs产生竞争性吸附，导致PAHs去除率偏低。

（3）外源氮类型显著影响石油烃修复效果，其中

生物炭联合硝酸钠处理组石油烃降解效果最佳。硝

酸钠可以为土壤微生物提供营养源，促进微生物分泌

表面活性剂，还可能通过硝酸盐还原通路耦合石油烃

氧化，进而促进土壤石油烃的去除。这一结论有待更

多土壤微生物群落和功能相关研究数据的验证。

（4）生物炭联合无机氮处理在土壤C/N为 100/5
条件下石油烃去除效果最佳，而生物炭联合有机氮

（尿素）在土壤C/N为 100/15条件下达到较好去除效

果。可能的原因在于外源氮含量变化会影响土壤理

化性质及氮转化通路，但该微生物学作用机制还需要

进一步探究。
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