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生物炭是各种生物质材料如木材、农业废弃物

（稻草、坚果壳、米壳、甘蔗渣），动物粪肥和下水道污

泥[1]等在缺氧条件下高温慢裂解后得到物质，其富含

碳，疏松多孔，有着从纳米到中孔的结构和高的表面

积[2]。很多研究表明生物炭在碳封存和减少温室气体
的排放[3]方面起着很大作用，此外生物炭还可以提高
土壤肥力[4]和作物产量，是一种有效的土壤改良剂。另
外，越来越多的研究表明，生物炭可以作为环境中污

染物的经济、有效的吸附剂[5]，它可以应用于水生态系
统中营养元素的吸附来避免藻类爆发，也可以吸附水

和土壤中的重金属[6]，还能控制环境有机污染物的归
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摘 要：以小麦秸秆为原材料，在 300 益下缺氧裂解 3、6、8 h制备生物炭，比较了 3种生物炭的产率、pH值、灰分以及 C、H、N元素
含量，表征了 300益、6 h生物炭的表面形态，并用其作为修复材料，对大港油田的石油污染土壤进行修复。结果表明，随裂解时间的
延长，生物炭产率下降，pH值升高，灰分含量增加，H/C值下降，但产率、pH值、灰分和 H/C值都是从 3 h到 6 h差异显著，6 h到 8 h
差异不显著。C元素含量先升高后下降。石油污染土壤经生物炭修复 14 d和 28 d后，总石油烃降解率分别为 45.48%和 46.88%，均
显著高于对照组。修复 14 d后土壤中的萘、苊、苯并[a]蒽、屈、苯并[b]荧蒽、苯并[k]荧蒽、苯并[a]芘、茚并[1,2,3-cd]芘也都有不同程度
的下降，其中苯并[a]芘含量下降幅度达 98.18%，其他几种 PAH的降解率也都高于对照组，28 d后这些 PAH的含量又有上升趋势。
这说明小麦秸秆裂解时间对生物炭的性质有影响；300益、6 h生物炭可以用来修复石油污染的土壤。
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Abstract: Biochar was made from wheat straw at 300 益 for 3, 6, 8 hours respectively. The productivity, pH, ash content and C, H, N content
of these biochar were compared. The surface morphology of the 300 益-6 h biochar was characterized, and it was used to remediate the
petroleum-polluted soil of Dagang oil field. Results showed that, as the extension of pyrolisis time, the productivity of biochar decreased, pH
increased, ash content increased, H/C decreased. But productivity, pH, ash content and H/C changed significantly from 3 h to 6 h, unsignifi原
cantly from 6 h to 8 h. C content showed a downward trend after the first rise. After remediation of biochar for 14 and 28 days, the TPH degra原
dation rate were 45.48% and 46.88% respectively, higher than control group. After 14 days remediation, content of naphthalene, acenaph原
thene, Benzo [a] anthracene, chrysene, Benzo [b] fluoranthene, Benzo [k] fluoranthene, Benzo [a] pyrene, Indene and [1,2,3-CD] pyrene were
decreased to various degrees, with the Benzo [a] pyrene content decreased by 98.18%, and the degradation rate of other PAH higher than con原
trol group. After 28 days remediation however, content of these PAH showed a rising trend. It suggested that pyrolisis time had influence on
biochar’s characteristics, and 300 益-6 h biochar could be used to remediate petroleum-polluted soil.
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趋和毒性[7]。Gomez-Eyles等[8]研究了生物炭对 PAH
和潜在有毒元素的生物可利用性，结果表明生物炭对

PAH的总量、生物可利用的（可通过环糊精萃取的）
量都有降低，总量从 449 mg·kg-1减少至 306 mg·kg-1，
生物可利用的量从 276 mg·kg-1减少至 182 mg·kg-1。
Kong等[5]用大豆秆制备的生物炭对水溶液中的菲进
行修复，当菲的初始浓度为 1 mg·L-1时，去除率可达
99.5%。

目前很多关于生物炭性质的研究都集中在不同

的原材料[9]和不同的裂解温度[10]对其性质的影响，而
且裂解时间也长短不一。本实验在同一裂解温度下裂

解不同的时间制备了小麦秸秆生物炭，考察裂解时间

的长短对其性质的影响，并选择一种生物炭用于石油

污染土壤的实验室修复研究，旨在研究小麦秸秆生物

炭对土壤中石油烃及其组分的去除作用，为进一步的

机理研究和场地试验提供依据。

1 材料与方法

1.1 生物炭的制备及表征
从山东某农田采集小麦秸秆，清洗后烘干，剪成

1 cm长的小段，称取一定质量的秸秆放于带盖的坩
埚中。密闭好的坩埚放于马弗炉中，在 300益下缺氧
裂解 3、6、8 h（分别记为WBC-3，WBC-6，WBC-8）。冷
却至室温后取出，称重。制备好的生物炭放于研钵中

研磨，过 60目筛。储存备用。
生物炭的产率通过裂解前后的质量计算：产率

（%）=生物炭质量/小麦秸秆质量伊100%，pH 值根据
GB/T 12496.7—1999《木质活性炭试验方法-pH值的
测定》测定，灰分测定方法按照 GB/T 12496.3—1999
《木质活性炭试验方法灰分含量的测定》，C、H、N元
素用元素分析仪（EA3000，北京利曼科技有限公司）
测定，表面形态用扫描电镜（S-3500，日本日立公司）
测定。

1.2 石油污染的土壤采集及处理
石油污染的土壤采集自天津大港油田，地理坐标

为 38毅44忆49义N，117毅33忆55义E。采集来的土壤一部分过
20目筛添加生物炭后直接培养，另一部分风干、磨
碎、过 20目筛，用于基本性质分析。供试土壤的基本
性质见表 1。

1.3 生物炭与土壤的混合培养
将制备好的 300益、6 h生物炭按照 5%的重量比

加入到土壤中，搅拌均匀后放入培养箱内培养，以不

加生物炭的土壤为对照，在同样条件下培养，培养温

度 25 益，每日光照时间为 9:00—19:00，每日加水保
持一定湿度并翻搅补充氧气，在培养的第 14、28 d取
样，风干磨碎，过筛后测土壤中的 TPH及其组分。
1.4 总石油烃（TPH）含量分析

总石油烃的含量用超声提取-重量法测定。称取
5.00 g风干土样于 50 mL离心管中，加 20 mL二氯甲
烷混合均匀，在功率为 60 W下超声萃取 15 min，4 000
r·min-1离心 10 min，将上清液倒入已恒重的烧瓶中，
重复以上步骤萃取 3次，将全部上清液 54益旋转蒸
发至干，称重。前后重量差即为总石油烃的重量。

1.5 饱和烃、芳香烃分析
超声萃取、旋转蒸发后的总石油烃用正己烷溶

解，层析柱分离。玻璃层析柱规格为 10 mm伊100 mm，
填充物在马弗炉内活化后湿法装柱，压实，从下到上

依次为活性硅胶 12 cm、活性氧化铝 6 cm、无水硫酸钠
1 cm。分别用 20 mL正己烷洗脱饱和烃、50 mL二氯甲
烷/正己烷（体积比为 1颐1）洗脱芳香烃。重量法分析。
1.6 PAH的 GC-MS分析

洗脱出的芳香烃旋转蒸发至干后用色谱纯正己

烷溶解，气相色谱-质谱分析。PAH混合标品购买于
Sigma-Aldrich Co. Ltd，16 种 PAHs 通过装有 Thermo
Scientific TRACE TR-5MS的气相柱子（30 m伊0.25 mm，
0.25 滋m 膜厚度），氦载气流速保持在 1 mL·min-1。
PAH的测定程序如下：70益 1 min，10益·min-1的速度
上升至 260益保持 4 min，后 5 益·min-1上升至 300 益
并保持 4 min[11]。
1.7 数据分析

生物炭的产率、灰分、元素组成、芳香性等基本性

质数据，以及修复后对 TPH、烷烃、芳烃的修复效果用
SPSS 18.0进行方差分析。
2 结果与讨论

2.1 生物炭的产率、pH值、灰分及元素分析
生物炭的产率及元素组成见表 2。由表 2看出，

小麦秸秆在 300 益下缺氧裂解，裂解时间越长，产率
越低。裂解 6 h比裂解 3 h的产率明显下降，由产率为
61.258%下降到 41.357%，且产率具有显著性差异（P<
0.05）；而裂解 8 h比裂解 6 h的生物炭产率下降幅度
较小，其产率没有显著性差异（P>0.05）。这说明在一

表 1 供试土壤的基本性质
Table 1 Properties of the tested soil

pH值 TPH/% 烷烃/% 芳烃/%
7.8 5.03 1.78 1.25
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定时间范围内，裂解时间越长，生物炭碳化程度越高。

但是表 2显示的生物炭的 C元素含量并没有随着裂
解时间的延长而升高，而是由 3 h到 6 h显著升高，6 h
到 8 h显著下降，这可能是因为裂解 8 h时，更多的有
机碳成分变成了灰分，从而导致灰分含量升高，碳含

量下降。表 2中显示的灰分含量随裂解时间的增加也
说明了这一点。

N元素含量随裂解时间的变化不显著。C/N值随
裂解时间的延长，先升高后下降，在裂解 6 h时达到最
大值 51.588。H元素的含量随裂解时间的延长显著下
降，由WBC-3的 4.328%下降到了WBC-8的 2.677%。
H/C的值随裂解时间的延长而下降，这说明在一定裂
解温度下，裂解时间越长，生物炭的芳香性越高[12]，但
是裂解 3 h和 6 h制备的生物炭的芳香性具有显著性
差异（P<0.05），而 6 h和 8 h的生物炭芳香性没有显
著性差异（P>0.05）。另外，生物炭的 pH值随裂解时间
的延长而升高，且裂解 3 h和 6 h制备的生物炭的 pH
值具有显著性差异（P<0.05），而 6 h和 8 h的 pH值无
显著性差异（P>0.05）。

Kong等[5]的研究表明，大豆秆 700 益制备的生物
炭，比其他条件下制备的生物炭碳化度高，灰分含量、

比表面积也较高，其对亚甲蓝的吸附效果也最好。而

由以上生物炭的性质随裂解时间的变化可知，碳含量

在裂解 6 h时最高，且裂解 6 h时的灰分、pH值、芳香
性等显著高于裂解 3 h，6 h 和 8 h 时则无显著性差
异，同时考虑到时间和能源成本，选择裂解 6 h制备
的生物炭用于石油污染土壤的修复。

2.2 生物炭表面形态
图 1 为 300 益裂解 6 h 制备的小麦秸秆生物炭

的扫描电镜图，由图 1看出，它具有疏松的管状结构。
这种结构能增大比表面积 [13]，从而增强其对 PAH等
有机污染物的吸附能力[14]。

Obst等[15]在亚微米尺度下对 PAH在不同生物炭
颗粒上的吸附研究表明，菲积累在生物炭互相连通的

孔隙中。另外，生物炭的这种互相连通的孔隙和大的

比表面积能为微生物提供良好的生存环境，刺激某些

微生物的繁殖和活性[16]，从而使石油烃等有机污染物
通过直接分解、共代谢和菌根际作用而降解[17]。
2.3 土壤中总石油烃及其组分的含量

土壤中总石油烃及其组分含量见表 3。由表 3看
出，通过培养，不添加任何修复材料和添加生物炭修

复的土壤中，TPH、烷烃及芳烃的含量都有了明显的
下降，培养后 TPH 最高下降了 46.88%，烷烃最高下
降了 20.91%，芳烃最高下降了 20.60%。之所以经培

表 2 生物炭的产率、pH值、灰分及 C、N、H各元素含量
Table 2 Productivity of biochar and its pH and C，N，H content

材料 温度/益 时间/h 产率/% pH值 灰分/% C/% N/% C/N H/% H/C
小麦秸秆 300 3 61.258a 7.03a 18.03a 50.288a 1.025a 49.061a 4.328a 0.086a

6 41.357b 8.12b 26.22b 51.433a 0.997a 51.588a 3.226b 0.063b
8 39.496b 8.17b 27.21b 48.482a 1.086a 44.643b 2.677c 0.055b

注：表中同一列的字母不同，表示差异性显著（P<0.05）。下同。

图 1 300益裂解 6 h制备的小麦秸秆生物炭的扫描电镜图
Figure 1 SEM of biochar made from wheat straw at 300 益 for 6 h

表 3 总石油烃及烷烃和芳烃含量的变化
Table 3 Content variation of TPH, alkane and aromatic hydrocarbon

组别 培养时间/d TPH减少率/% 烷烃减少率/% 芳香烃减少率/% 烷烃+芳香烃去除率/% 其他组分减少率/%
CK 14 42.32a 17.22a 20.60a 37.82a 4.5a

28 42.23a 20.91b 14.37b 35.28b 6.95b
生物炭 14 45.48b 19.67b 16.00b 35.67b 9.81c

28 46.88c 17.89a 3.58c 21.47c 25.41d

朱文英，等：小麦秸秆生物炭对石油烃污染土壤的修复作用
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养后总石油烃及其组分的含量有了很大的降低，可能

是合适的温度、水分及光照为微生物提供了适宜的生

存条件，刺激了它们的生长繁殖，加速了对石油烃的

利用；另外，一定的光照、温度等条件也促使石油烃的

某些成分通过光降解和易挥发组分的挥发而去除。另

外，CK培养 28 d和生物炭培养 14、28 d后，饱和烃减
少率>芳香烃减少率，这是因为饱和烃比芳香烃更容
易降解[18]。

但是，在同样的条件下培养 14 d，添加生物炭修
复组和对照组对 TPH 修复效果具有显著差异（P<
0.05），添加生物炭后其减少率达 45.48%，而对照组只
减少了 42.32%。这说明添加生物炭能加快总石油烃
的去除，可能是生物炭吸附了石油烃，也可能是生物

炭使得微生物的量和活性增强，加快了对石油烃的利

用；同样培养 14 d，烷烃的去除率也是生物炭修复组
显著大于对照组（P<0.05），这也可能是烷烃降解菌的
数量和活性增加引起的；但从表 3中还可看出，并不
是石油烃的每个组分的减少率都是生物炭修复组比

对照组高，芳香烃的去除率是对照组比生物炭组高，

分别为20.60%和 16.00%，可能是因为生物炭修复组
中的一部分芳香烃被生物炭吸附后，降低了微生物的

生物可利用性[8]，或者被吸附的多环芳烃在生物炭的
孔隙中阻碍了光降解的进行和易挥发组分的挥发，另

外还可能是因为生物炭的高含碳量致使吸附在上面

的 PAHs难以降解。Robert等[19]的研究就说明了这一
点，他于 1986年比较了苯并[a]芘和芘在 8种煤灰上
的光降解，结论表明煤灰的高含碳量有效抑制了苯并

[a]芘和芘的光降解。黄国兰等[20]也发现 PAH在 3种颗
粒上的半衰期随着颗粒含碳量的增加而延长。培养

28 d的土壤 TPH去除率也是生物炭组>对照组，且二
者具有显著性差异（P<0.05），而烷烃和芳烃去除率均
为对照组>生物炭组，这同样可能是由于生物炭降低
了生物可利用性所致。

另外，从表 3中还可以看出，无论是对照组还是
生物炭组，TPH去除率都是 28 d>14 d，这说明，随着

培养时间的延长，TPH的修复效果会增强。但表 3中
显示的石油烃各组分的去除并不是时间越长效果越

好：对照组烷烃和其他组分的减少率 28 d>14 d，芳烃
减少率 14 d>28 d；生物炭组烷烃和芳烃减少率都是
14 d>28 d，其他组分减少率 28 d>14 d。

值得注意的是，芳烃减少率最高的一组是 CK培
养 14 d，而延长培养时间和添加生物炭都没能增大其
减少率。CK组培养 28 d后，芳香烃降解率为 14.37%，
比培养 14 d的降解率低，即芳香烃的含量在 14 d到
28 d呈上升趋势，这与王斐等[21]用牛粪堆肥对含油污
泥进行生物处理的结果类似，从 0到 30 d，芳香烃的
含量呈上升趋势，这可能是随培养时间的延长，石油

的其他组分降解生成的中间产物未能被微生物利用

所致[22]。同样，生物炭修复组的芳香烃降解率也有类似
的结果，培养 14 d的减少率比培养 28 d的减少率高，
分别为 16.00%和 3.58%，这可能是其他组分的降解的
中间产物积累，也可能是被生物炭吸附的芳香烃在培

养过程或者萃取过程的重新释放所致。对照组和生物

炭组其他组分的降解率都随培养时间的延长而增大，

这是因为部分沥青质在一定条件下也能降解[23]。而
Khokhlova等[24]用生物炭吸附剂修复石油污染土壤的
研究中，30~40 d后，芳香烃和烷烃的含量都明显下降，
胶质和沥青质含量显著增加，所以本实验还需继续取

样测定 TPH及各成分的变化以研究长期修复效果。
2.4 几种 PAH的含量

由表 3已经知道，重量法测定的芳香烃在添加和
未添加生物炭修复一定时间后都有了不同程度的减

少，但这并不意味着各修复组的每种 PAH的含量都
有了下降，如表 4所示，对比修复前的土壤中萘、苊、
苯并[a]蒽、屈、苯并[b]荧蒽、苯并[k]荧蒽、苯并[a]芘、
茚并[1,2,3-cd]芘的含量，修复后各种 PAH的变化情
况不一致。其中苯并[b]荧蒽、苯并[k]荧蒽、苯并[a]芘 3
种 PAH的含量比修复前都有下降，下降幅度最高的
是苯并[a]芘，未添加修复剂培养 14 d 的苯并[a]芘含
量下降了 95.15%，而添加生物炭修复 14 d 下降了

表 4 修复前后土壤中几种 PAH的含量（滋g·g-1）
Table 4 PAH content in soils before and after remediation（滋g·g-1）

萘 苊 苯并[a]蒽 屈 苯并[b]荧蒽 苯并[k]荧蒽 苯并[a]芘 茚并[1,2,3-cd]芘
0.348a 0.307b 0.337a 0.348a 0.004a 0.307a 0.165a 0.195a

修复后 14 d 0.366a 0.285b 0.366a 0.378a 0.004a 0.179b 0.008b 0.211a
28 d 0.380a 0.192c 0.368a 0.380a 0.004a 0.086c 0.004c 0.213a
14 d 0.253b 0.225c 0.274b 0.286b 0.003b 0.176b 0.003c 0.160b
28 d 0.344a 0.352a 0.352a 0.368a 0.004a 0.124c 0.004c 0.208a

CK
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修复前
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98.18%，二者具有显著性差异（P<0.05）。

由表 4还可看出，培养 14 d后与修复前相比，对
照组各种 PAH的含量变化不一致，苊、苯并[k]荧蒽和
苯并[a]芘的含量下降，其减少率分别为 7.17%、41.69%、
95.15%，其他 PAH不变或有所升高。而生物炭修复组
每种 PAH的含量都比修复前显著下降，并且与对照
组相比，表 4中有 7种 PAH含量具有显著性差异（P<
0.05）。培养 28 d后，对照组仍然是苊、苯并[k]荧蒽和
苯并[a]芘的含量比修复前下降，并且比培养 14 d的相
应 PAH含量显著降低，即这几种 PAH能随培养时间
的延长而继续减少，而其他几种 PAH含量与修复 14 d
时无显著差异，即在不添加任何修复剂条件下，这几

种 PAH含量基本不变。培养 28 d后的生物炭修复组，
除苯并[k]荧蒽的含量比 14 d的含量低外，其他 PAH
的含量都比培养 14 d的含量高，这与表 3中所显示的
生物炭组的芳烃降解率 28 d<14 d的结果一致。不同
PAH的含量变化趋势不同，这可能是由于 PAH自身
的性质以及和生物炭之间的相互作用所致，Korfmach原
er等[25]就把吸附在煤灰上的 PAH对光的抵抗力归因
于 PAH自身的性质和它们在煤灰上的物理性质。
2.5 生物炭本身芳烃含量的影响

生物炭本身也可能含有多环芳烃[26]。Hale等[27]用
不同的方法定量研究了 59种 250~900益慢裂解的生
物炭中总的和生物可利用的多环芳烃，结果表明，所

有慢裂解产生的生物炭中，多环芳烃的总含量和生物

可利用的含量均低于土壤环境质量标准。另外有限数

量的生物炭的分析表明，燃烧过程产生的有毒的物质

如 PAH不会超过环境风险水平[28]。因此，生物炭作为
修复剂加入土壤中，其本身的芳烃含量不会对修复效

果产生影响。

3 结论

小麦秸秆的裂解时间对生物炭产率、灰分、pH
值、C含量、芳香性都有影响，裂解时间越长，产率越
低、灰分含量越高、pH值越高、C含量先升高后下降、
芳香性越高。但是，这些指标的变化都是从 3 h到 6 h
变化较快，从 6 h到 8 h变化较慢，产率、芳香性、pH
值等在 3 h和 6 h的值具有显著性差异，而 6 h和 8 h
的值没有显著性差异。

修复 28 d后，生物炭修复组对 TPH的去除率比
对照组高，且 2个组别的 TPH去除率具有显著性差
异（P<0.05）；TPH去除率随培养时间的延长而增大，而
烷烃和芳烃去除率却不一定随着生物炭的添加和培

养时间的延长而增大。

生物炭修复 14 d后，萘、苊、苯并[a]蒽、屈、苯并
[b]荧蒽、苯并[a]芘、茚并[1,2,3-cd]芘的含量比对照组
显著降低（P<0.05）。28 d后，某些种类的 PAH含量比
对照组高。

生物炭对石油污染的土壤有一定程度的修复作

用，但是还应延长修复时间，继续测定生物炭石油烃

的修复效果，并对微生物群落的变化进行跟踪。
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