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摘 � 要 � 土壤 /沉积物是环境中有机污染物主要的汇. 由于土壤�沉积物结构和性质的复杂性, 有机污染物进

入其中, 会结合在不同的位点上, 赋存状态发生分化, 具有不同的物理流动性、生态风险和化学反应活性. 对

于土壤�沉积物中有机污染物吸附 /解吸的研究是认识其赋存状态并预测其生态风险的重要手段. 本文对于

疏水性污染物吸附 /解吸及赋存状态的国内外研究进展进行了综述, 介绍了对吸附 /解吸动力学及机理的认识

历程, 讨论了吸附剂的化学性质和物理构象、吸附质的性质及浓度、相互作用时间、以及环境条件与复合污染

对有机污染物的吸附 /解吸行为的影响.

关键词 � 吸附, 解吸, 有机污染物 , 赋存状态, 土壤 /沉积物.

土壤 /沉积物是环境中有机污染物主要的汇和最终受纳介质, 但是当环境条件发生变化时,土壤 /沉

积物中的污染物又可能重新释放出来,成为二次污染源. 在土壤 /沉积物发生源汇转变过程中, 环境条

件起到重要的作用,但是最关键的因素还是污染物的赋存状态.

由于土壤 /沉积物是高度不均匀的复杂体系,从组成看, 土壤颗粒主要由三部分构成:有机质、金属

氧化物和黏土矿物,而且无论是黏土矿物还是有机质都是高度不均匀的复杂成分体,决定着其对有机污

染物的相互作用是多个过程共同起作用. 因此, 有机化合物在土壤 /沉积物颗粒中的赋存状态产生分

化,导致一种化合物进入土壤 /沉积物固相后, 其物理迁移能力、生物有效性及化学反应活性具有差异,

表现为一部分容易解吸 (或溶出 )并具有较高的生物有效性;一部分则不容易溶出并且生物有效性低

下;而另一部分甚至以不可逆状态结合,不具有生物有效性. 因此,有机污染物在土壤 /沉积物中的赋存

状态决定着其在环境中迁移转化及归宿、以及生态风险
[ 1�4]

.

目前,绝大多数环境标准都是根据化学污染物总量制定的, 没有考虑污染物赋存状态的分化现象,

过高地估计了环境污染的风险. 所以,对于有机污染物在土壤 /沉积物中赋存状态的研究不仅是环境科

学的一个研究前沿,也是环境管理的决策基础.

近年,关于有机污染物在土壤 /沉积物中吸附 /解吸及赋存状态的研究, 在国内外环境化学领域引起

高度关注,取得了可喜的进展. 本文从土壤 /沉积物中有机污染物赋存状态的角度出发, 对疏水性有机

污染物 ( hydrophobic organ ic chem icals, HOCs)在土壤 /沉积物等天然吸附剂上的吸附 /解吸行为研究状

况进行归纳;具体讨论了吸附剂的化学性质、物理构象、吸附质的性质与其吸附 /解吸的关系,以及影响

吸附 /解吸行为的时间和浓度因素.

1� HOCs在土壤 /沉积物上的赋存状态

吸附和解吸是决定土壤 /沉积物中有机污染物赋存状态的一对关键过程,影响土壤中有机污染物的

生物有效性、向大气、地下水与地表水的迁移以及化学反应活性. 早期的研究表明,当土壤 /沉积物中有

机质大于 0. 1%时, 土壤 /沉积物有机质 ( so il organ icm atters, SOM )是控制 HOC s在土壤 /沉积物中吸附

的主要因素
[ 5]

. 上个世纪 80年代提出线性平衡分配模型
[ 6]

, 用来描述 HOC s在土壤 /沉积物中吸附行

为. 该模型认为有机污染物在土壤 /沉积物中的吸附过程是一个线性的、可逆的、并且不存在对吸附位

点竞争作用的分配过程. 因此认为吸附态污染物的状态分布是均一的,不存在分化的情况.

近年,越来越多的研究表明,简单的分配模型已经不能很好地解释有机污染物在土壤等天然吸附剂
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中的吸附行为
[ 7]

. 如:在较广泛的浓度范围内的吸附等温线是非线性的;吸附 /解吸过程的动力学研究

表明,吸附 /解吸过程的速度并不是恒定的,而是首先发生一个快速吸附 /解吸过程,然后逐渐进入一个

持续慢速的吸附 /解吸过程;解吸过程相对于吸附过程存在迟滞性,并且吸附 /解吸过程对于吸附时间具

有依赖性. 因此, 逐渐提出了二元吸附模型 ( dual�m ode m ode,l DMM )和多元反应模式 ( mu lti�dom a in

reactiv ity m ode,l MDRM )
[ 8�12 ]

, 认为吸附过程除了分配机制以外, 还存在表面吸附机制和孔填充机

制
[ 13�16]

. 在二元吸附模型中, SOM被认为是由两种形态的有机碳组成,具有松散易变结构的 �软碳 � (橡

胶态 )和具有刚性结构的 �硬碳 � (玻璃态 ) . 其中 HOC s在 �软碳 �中的吸附表现为线性的非竞争性吸

附;而在 �硬碳�的吸附则表现为非线性, HOC s与 �硬碳�之间的相互作用力较强,并且结构相似的 HOC s

会产生竞争性吸附. 因此,可以用线性和 Langm u ir吸附等温线或线性和 Freund lich吸附等温线构成的

二元模型对污染物的吸附行为进行描述.

为了从能量的角度来了解污染物的吸附行为, 有研究者提出了两元 Langm uir模型 ( dual�Langm uir

m ode,l DLM ),并将其应用于解释两种吸附质共存时的吸附点位的能量分布
[ 17�19]

. 在该模型中,将吸附

点位分为高能点位和低能点位,相应地,可以将吸附态污染物分为高能点位吸附态和低能点位吸附态.

为了表征吸附 /解吸过程的能量变化, C arter等人
[ 20]
提出了一个位点能量分布模型 ( Site Energy

D istribut ion, SED ),该模型通过吸附等温线的参数来计算吸附位点能量分布情况,研究者将这一模型应

用于研究三氯乙烯对于活性炭上预先吸附的三氯苯的取代过程中能量分布变化的研究中. 利用该能量

分布模型能更直观地了解吸附态污染物在不同吸附点位的能量分布,反映出其不同的赋存状态.

一般认为,进入土壤 /沉积物等天然吸附剂相的 HOC s,只有通过解吸等过程重新从土壤等天然吸附

剂相中释放出来,才能被生物利用而具有生态风险
[ 21�22]

. 与吸附过程相比,进入土壤 /沉积物等天然吸

附剂相的 HOCs的解吸过程直接控制着其对于环境生态系统的风险, 因此对于 HOCs在土壤中解吸行

为的研究更加重要. Chen等人
[ 23�24]

在此基础上提出了二元平衡解吸模型 ( Dua l�equilibrium M ode,l

DED)用于土壤等天然吸附剂中吸附态污染物的解吸热力学行为研究. 根据该模型,解吸等温线包含了

线性吸附和 Langm uir吸附两部分,即土壤等天然吸附剂可解吸的吸附态污染物可以划分为线性吸附态

和可逆的 Langmu ir型吸附态. 该模型对多种不同性质吸附质从天然吸附剂的解吸数据具有很好的拟合

效果, 但是没有包括完全不可逆部分. 因此, 在二元吸附模型的基础上, 按照解吸过程中热力学特性的

差异,将土壤中吸附态有机污染物进一步划分为线性解吸部分, Langm uir型可逆吸附部分以及 Langm uir

型不可逆吸附部分,可将拟合的范围扩大到不可逆吸附部分. 依据解吸速率的差异, Cornelissen等人
[ 25]

进一步将吸附态污染物按照解吸速率分为快速解吸、慢速解吸和极慢速解吸三种赋存状态,并通过对多

浓度解吸研究结果分析发现,快速解吸部分可以由线性分配模型进行拟合, 而慢速解吸部分和极慢速解

吸部分的等温线符合 Langm uir吸附模型,而且极慢速解吸部分中有机污染物与有机质之间的结合强度

系数要大于慢速解吸部分一个数量级左右.

综上,土壤 /沉积物中吸附态污染物的赋存状态,按照等温线特性可以划分为: 线性平衡吸附态, 可

逆的 Langmu ir型吸附态以及不可逆吸附态; 按解吸速率划分为: 快解吸, 慢解吸和不可逆吸附态, 这里

的形态划分都是基于实验宏观现象的定义进行的. 土壤 /沉积物中有机污染物赋存状态的差异的主导

因素是土壤 /沉积物微观结构与性质的差异,从而导致污染物与土壤 /沉积物污染物之间存在多种作用

过程. 对于控制污染物赋存状态关键结构因素和机理的探究,有助于深入认识吸附剂性质与吸附态污

染物吸附 /解吸行为间的关系.

2� 吸附剂性质与 HOCs吸附 /解吸的关系

2. 1� 吸附剂化学组成与 HOCs的吸附 /解吸

一般情况下, SOM 是控制有机污染物在土壤 /沉积物等天然吸附剂中吸附 /解吸过程的主要成

分
[ 5]

. 为了表征 SOM组成和结构的特性,过去的研究中提出和发展了很多不同的对 SOM进行分类和定

量的方法. 基于 SOM中各组分在不同 pH值溶液中溶解度的差异, 从溶解度和分子量出发, 将 SOM分

为三部分:能够溶于任意 pH值溶液的富里酸 ( fulv ic acid, FA ); 能溶于碱但不溶于酸的腐殖酸 ( hum ic

acid, HA) ;既不溶于酸也不溶于碱的胡敏素 ( hum in m atter, HM ). 溶解性质反映出物质结构的差异, 这
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几种 SOM组分的分子量、脂肪度、含碳量、密度、交联度、玻璃态 �橡胶态转变温度 ( Tg )都有很大差异.

不同吸附剂对污染物吸附与解吸参数与其 SOM成分相关关系的研究表明, HA和 HM是控制污染物吸

附的主要因素,吸附能力表现为: FA < HA < HM; 而 HM 是控制解吸迟滞性的关键因素
[ 26�28]

. 如果对

HM的结构进行进一步划分, 分为脂肪结合态胡敏素 ( bound hum ic ac id, BHA )和难溶的残渣态

( inso lub le residua,l IR )胡敏素,则有机污染物在其中吸附行为的非线性程度的顺序为: IR > BHA > HA

> FA
[ 29�32]

. 基于 SOM各组分的粒径大小 (一般以 0. 45 �m或 0. 22 �m为界 ) ,可将其分为溶解性有机

质 ( d isso lved organ icm atters, DOM )和颗粒有机质 ( part icu late organ ic m atter, POM ). 其中 DOM可基于

分子量大小分类,如 Cheng
[ 33 ]
等用透滤膜 (M olecularW eight Cutof,f MW CO )将 DOM分子分为 < 1000 Da,

1000� 25000 Da, > 25000 D a三个组分. 通常认为,分子量大小是影响 DOM性质的重要因素, 平均分子

量越高, DOM内部疏水区也越多, 对 HOC s的亲合力也越大
[ 34]

,如 DOM与吡啶的 K DOC随着腐殖质平均

分子量的增大而增加
[ 35]

. 一般地, DOM与有机物的结合能普遍降低其生物有效性
[ 36]

. 但 Kukkonen
[ 37]

等指出, 当 DOM在较低浓度下 (一般在 10 m g C� L
- 1

),能提高生物富集系数,但是在较高浓度时又能降

低其生物富集能力. 也有研究按极性和电荷特性对 DOM分类,认为 DOM中不同组分所占比例的差异,

直接影响了 DOM的性质. 此外, DOM还可按元素和官能团
[ 38]
、特殊基因和化合物

[ 39]
, 酸�碱性质 [ 40�41]

等分类. DOM对有机污染物在吸附剂中吸附 /解吸的影响与 DOM 组分的性质以及有机污染物的性质

特征密切相关. 近年,随着研究的深入,人们的研究则更关注一些特殊的 SOM成分对污染物吸附的贡

献,如具有芳香结构黑炭, 木质素等. 这些成分虽然在天然土壤中含量低 (千分之一以下 ), 但是对污染

物具有巨大的吸附能力
[ 42�45 ]

. 事实上 SOM的组成和结构远比以上复杂的多,而且不同的分离方法所得

到的 SOM各组分的化学组成和吸附特性差异很大, 因此这种通过实验操作分离 SOM各组分的方法只

能作为一种研究有机污染物在 SOM中不同结构部分相对分布的方法.

也有一些研究将 SOM作为一个整体,试图将其化学特性, 如元素组成、官能团相对丰度,与有机污

染物在其中的吸附 /解吸行为联系起来. 研究发现,随着 SOM在有机地球化学过程中成熟度的增加, 其

芳香度随之增加,在很多研究中观察到 HOCs吸附等温线的非线性随着 SOM芳香度的增加而增加
[ 37]

,

因此一些研究者将非线性吸附归因于 SOM中芳香碳组分的贡献
[ 46�47 ]

. 一些研究中也观察到 SOM吸附

容量与 SOM芳香度之间的正相关关系
[ 48�49]

. 为了考察吸附剂单一结构对其吸附能力的影响, 有的研究

采用物理化学的方法对 DOM进行处理,使其结构发生改变. 例如:用次氯酸处理去除 SOM中芳香碳组

分后, HOC s在其中的吸附线性度增加; 而去除掉氧取代的烷基碳后, 吸附等温线非线性程度增加
[ 50]

.

Golding等人
[ 51]
通过用

13
C NMR对 SOM组成进行表征,也发现菲发生不可逆吸附的量也和 SOM中的芳

香碳含量呈一定的相关性. 以上的研究都突出了 SOM 中芳香碳组分在 HOCs吸附 /解吸过程中的重

要性.

但是,在其它的一些研究中,发现芳香碳并不是 HOCs与 SOM之间高的结合强度的惟一原因. Ran

和 Sun等人
[ 52�53]

研究发现菲在不可水解碳上的吸附容量与脂肪碳和 H /C元素比显著相关,与芳香碳呈

负相关关系. X ing等人
[ 54�55]

在对腐殖酸连续萃取过程中, 发现 SOM的脂肪碳含量会逐渐升高,最后残

留的 HM是脂肪化程度最高的组分, 因此说明脂肪碳是 HM的主要组份. 而有机污染物在这些连续萃

取后的腐殖质组分上的吸附容量最大,同时吸附等温线的非线性程度最强,说明了脂肪碳对于 HOC s的

吸附也有很强的贡献. 最近, Chefetz
[ 56�57]

等人的研究发现菲在几种天然吸附剂中吸附容量系数 K oc与

SOM中脂肪碳 (链烷烃 )含量呈正相关. Sim pson等人
[ 58]
发现仅仅依靠 SOM的芳香度以及 H /C比率并

不足以预测菲在腐殖酸中的吸附行为. 因此, 芳香碳并不是惟一对有机污染物的吸附有贡献的有机质

组分, 脂肪碳对有机污染物在有机质中吸附也起着重要作用.

很多研究结果表明, SOM的极性对其与有机污染物间相互作用有着重要影响. Kang等人
[ 54]
发现

SOM的极性与 HOC s的吸附系数 K oc和吸附等温线的非线性程度呈负相关. Ru therfo rd等人
[ 59]
研究了

SOM的化学组成对苯和四氯化碳的吸附行为的影响,发现 K oc值随着 SOM中的极性组分含量的降低而

升高. W ebber等人
[ 7]
建立了一个基于 SOM极性的半定量关系,来预测吸附等温线线性程度、K oc值、吸

附 /解吸迟滞性. 对于 SOM极性在有机污染物吸附中的作用可以用疏水作用来解释, 类似于相似相溶

原理, HOC s更容易吸附进入疏水性更强的有机质中,但是该理论将有机质看作一个与溶剂一样均一的
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相,认为疏水作用是有机污染物在有机质中吸附的主要驱动力. 另外还有一些研究中发现有机质分子

的分子量与污染物的吸附系数 K oc之间存在正相关关系
[ 60�62]

.

到目前为止,对于有机质的哪一种化学性质是控制污染物吸附 /解吸的关键因素,还没有形成广泛

的共识. Chefetz和 X ing
[ 63 ]
在对于脂肪碳和芳香碳在 HOC s吸附过程中的作用进行综合分析后认为:

( 1) 脂肪碳对于 HOC s在天然吸附剂中的吸附的作用不能忽略; ( 2) 由于有机质组成和结构的复杂性,

芳香度和脂肪度都不能单独作为预测天然吸附剂吸附有机污染物的指标; ( 3) 基于化学组成的指标对

于结构和组成更加均一的吸附剂适用性较强, 但是对于组成和结构复杂的天然土壤 /沉积物等天然吸附

剂则不具有适用性. 鉴于仅仅通过 SOM化学组成很难解释 HOC s在土壤等天然吸附剂中的吸附行为,

因此越来越多的人认为除了 SOM的化学组成外, 其物理构象也在吸附过程中扮演着重要的角色. 不同

形态的 SOM即使化学组成相同,其对污染物的吸附行为也可能差异很大
[ 64 ]

. 因此,很难建立一个普遍

适用的通过有机质的某单一性质来预测其对 HOCs吸附行为的模型.

2. 2� 吸附剂物理构象与有机污染物的吸附 /解吸

二元吸附模型推测有机污染物在 SOM中的非线性吸附行为可能来源于具有玻璃态物理构象的有

机质. X ing等人
[ 65]
的研究也进一步证实了这一推测,当对有机质进行加热时, 有机污染物的吸附等温

线的非线性度逐渐降低. 当加热温度到达某一特定的临界温度后,吸附等温线就变得完全线性. 在文献

中也报道过 SOM的玻璃态�橡胶态转变温度的存在, 该值的范围为 43� � 79� [ 66�67]
. 这些现象都表明

SOM具有一些物理构象特性.

Ran等人
[ 68 ]
研究了 HOCs在含水土层干酪根组分中的吸附 /解吸,发现菲没有出现明显的解吸迟滞

现象, 但 1, 2�二氯苯的迟滞现象很明显. 推测是干酪根组分中的微孔限制分子较大的菲进入, 但允许小

分子的 1, 2�二氯苯进入, 1, 2�二氯苯进入微孔后被困在孔内难以解吸,表明 SOM的孔结构对 HOCs的吸

附 /解吸产生影响. Chen和 X ing
[ 69]
等人认为多环芳烃在有机质中的吸附容量随着有机质的构象变化而

变化, 这是因为有机质的物理构象控制着有机污染物分子进入有机质中吸附区域的可能性. Bon in和

S im pson
[ 70]
等人研究了菲在几种不同类型土壤及其腐殖质和胡敏素组分中的吸附行为,结果发现通过

物质平衡计算得到的吸附系数 K oc与通过
13

C NMR表征的有机质化学组成之间没有任何明显的相关性,

这也说明仅仅是 SOM的化学组成不能解释有机污染物在其中的吸附行为, 因此推测 SOM的物理构象

在有机污染物吸附中也起着重要的作用.

SOM的物理构象在有机物吸附中的重要作用还表现在,当 SOM的构象因为有机质内分子结构的重

排而改变时会引起有机污染物在有机质中吸附行为的明显变化. Salloum等人
[ 71]
发现当将 SOM分离为

很多组分后,各组分对于有机物的吸附叠加容量远远超过了原土壤样品对于 HOC s的吸附容量,因此研

究者推测在分离过程中, SOM的内部结构被暴露出来,或者分子结构发生了重排, 导致 SOM物理构象及

可及性发生改变,而这种改变最终引起了 HOCs在其中吸附行为的变化. Gunasekara等人
[ 50]
研究了

SOM与无机矿物界面作用及其对于有机污染物吸附行为的影响, 根据研究结果,研究者提出了 SOM在

SOM �无机矿物界面可能由于与矿物表面的相互作用而引起有机质分子结构的重排,从而形成一个构象

更加致密的形态,这一重排会导致吸附的非线性程度增加. 而在 Bon in和 S im pson
[ 70]
研究中发现在用

HF /H C l去除了矿物质后,腐殖质对于菲的吸附能力明显增强,这也说明了无机矿物的存在会明显改变

有机质分子排列和物理构象, SOM物理构象的变化会引起内部吸附位点的可及性变化,从而显著改变

污染物在其中的吸附行为. 这些研究结果表明同一 SOM在其化学组成不变而构象改变后,污染物在其

中的吸附行为也会发生明显变化.

另外,一些外源分子的进入也会引起 SOM内部分子的重排从而导致其物理构象的改变. 一些溶剂

分子的进入,如水分子的进入会导致 SOM构象的 �溶胀�现象 [ 71]
, 导致 SOM玻璃态�橡胶态转变温度的

降低. 而作为吸附质的有机污染物分子进入有机质以后也可能会导致有机质内部分子的重排
[ 72�75]

. Xu

等
[ 76]
研究了菲在 4种具有较高含量 SOM特殊吸附剂中的吸附, 发现烷基碳 /氧取代烷基碳比值比较高

(致密度高 )的黑土和 Pahokee泥炭对菲的吸附具有较强的时间依赖性, 而且当菲进入这些具有致密构

象的有机质中,可能导致其发生 �溶胀 �,导致随后的吸附等温线的线性增加. 有机污染物等吸附质分子

进入 SOM后可能会引起其物理构象的变化, 从而导致污染物分子吸附和解吸过程中环境的变化, 这可
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能是导致不可逆吸附现象发生的原因之一. 另外, 有机污染物在天然吸附剂中吸附行为对于温度的依

赖性也可能是由于有机质物理构象的改变所导致. 温度升高时, SOM的构象从玻璃态逐渐向橡胶态转

变导致有机污染物在其中吸附的线性度增加
[ 77]

.

综上所述, SOM的化学组成和物理构象对于有机污染物在土壤 /沉积物中的吸附 /解吸都有着重要

的影响. 因此, 对有机污染物在土壤等天然吸附剂中的吸附行为的研究要从 SOM化学组成和物理构象

的两方面来考虑.

3� HOCs性质与其吸附 /解吸的关系

HOC s的物理化学性质直接关系到它们与土壤 /沉积物之间的作用力, 从而影响其在土壤 /沉积物

组分中的赋存状态及吸附 /解吸行为. 吸附的驱动力包括焓驱动 (结合到表面吸附点位 )和熵驱动 (溶质

在溶液中溶解度低 ). 有机物与土壤之间的相互作用与焓有关的驱动力包括:范德华力、静电力、�键、

氢键、偶极�偶极作用、离子交换和化学吸附. 疏水性分配与上面的作用力不同, 主要是熵驱动过程
[ 78]

.

污染物的分子量、分子大小或碳原子数增加,化合物极性降低、水溶性越低, 化合物就更易于分配进入土

壤固相. 如果吸附质 �吸附剂之间缺少特定的相互作用力, HOCs将会以疏水性吸附方式吸附到土壤中;

而当二者之间存在特殊的相互作用力,吸附剂对 HOCs将会有更强的吸附. 近年来, 有不少研究者对于

污染物性质与其在土壤 /沉积物组分中的吸附 /解吸关系进行研究, L iu等
[ 79]
研究了 9种性质不同 (疏水

性、电子供体 /受体能力、极性 )的芳香类化合物在 4种土壤上的吸附. 4环芳烃芘的吸附比 3环芳烃菲

强烈,归因于其较大的疏水性;用正十六烷 �水分配常数标化吸附质的疏水效应后,发现极性溶质的吸附

比非极性溶质强烈,这是由于极性溶质与 SOM之间还存在特定的相互作用. 极性溶质在土壤中的吸附

能力顺序是 1, 3, 5�三硝基苯 > 1, 3�二硝基苯, 2, 4�二氯酚 > 2, 6�二氯氰苯,这个顺序可以用吸附质与吸

附剂间的氢键、极性作用 (偶极 �偶极、偶极�诱导偶极 )、以及 ���电子供体 /受体作用来解释. 一般, 同

系物的吸附随着分子大小的增加而增加, 但是分子过大, 不易进入吸附质的纳米级微孔, 可能对吸附起

到阻碍作用. van Noo rt等人
[ 80]
发现,多环芳烃在黑炭上的吸附容量和吸附质 �吸附剂的接触面积呈负相

关. 这凸显了在吸附过程中, 基于吸附质分子体积的空间位阻作用的影响.

在实际环境中,多种 HOCs共存时, 共存 HOC s对主 HOCs在土壤 /沉积物组分中的吸附会产生影

响. 王岙等
[ 81]
的研究发现马拉硫磷能促进阿特拉津在表层沉积物上的吸附, 原因在于马拉硫磷水解产

生的亲核基团 � OH可与阿特拉津的氮原子之间形成氢键,从而增加阿特拉津的吸附点位. W ang等
[ 82]

研究了 4种污染物 (菲、苯酚、苯并 ( a)蒽和 4�甲基 �6�叔丁基苯酚 )对芘在黑炭上的竞争吸附. 结果表

明,共存溶质竞争能力的顺序为:苯酚 <菲 <苯并 ( a)蒽 < 4�甲基 �6�叔丁基苯酚, 共存溶质的疏水性和

分子体积在与芘竞争吸附到黑炭吸附点位的过程中起重要作用.

综上所述, HOC s的疏水性、分子体积、电子供体 /受体能力、极性等性质影响其与土壤 /沉积物组分

的相互作用,共存污染物也会对主 HOCs在土壤 /沉积物中的吸附行为产生影响.

4� 平衡时间和污染物浓度对吸附 /解吸的影响

有机污染物在土壤中吸附 /解吸行为还随着平衡时间以及污染物浓度的变化而变化,即表现出一定

的时间依赖性和浓度依赖性
[ 83�84 ]

. 关于时间依赖性,最早的经典报道是 S teinberg等在 1987年发表的老

化研究
[ 85]

. 他们发现土壤熏蒸剂 1, 2�二溴乙烷在施用 19年后仍然存在于土壤中. 尽管向同一土壤新

鲜加入的 1, 2�二溴乙烷具有很高的挥发性和一定的水溶性, 也很快被微生物降解, 但现场土壤残留的

1, 2�二溴乙烷向水相和大气的迁移极慢,也不被生物降解. 这说明随着与土壤作用时间的加长,污染物

在土壤中的结合状态发生变化, 造成新加入的污染物与现场老化的污染物的环境有效性大相径庭. 随

后大量文献证实老化是一个普遍现象,既可以导致污染物流动性和生物有效性降低,也可以导致化学反

应活性的降低. Sun等
[ 86]
发现,随着芘在土壤中结合时间的增长, 芘从易解吸点位向难解吸点位迁移,

半透膜装置 ( SPMD)辅助解吸下来的量也相应减少. W eber等人
[ 87]
研究了菲在 4种不同类型的土壤和

沉积物中的吸附速率,他们测定了不同浓度的菲在 1 m in到 14 d吸附过程中在相间分配的关系. 在这

个时间内体系处于非平衡状态,菲的相间分配关系开始接近直线, 而随着反应时间的延长, 相间分配关
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系的非线性度逐渐增加. 试验结果表明吸附平衡时间不同时, 菲在相间分配的等温线的形状也是变

化的.

对于污染物老化机制的研究还在深入,一种学说认为,在老化过程中,污染物由低能点位移动到高

能点位
[ 88]

;而有人则提出老化作用是因为污染物引起吸附剂孔隙塌陷需要弛豫时间
[ 89]

. 当污染物分子

的进入导致有机质物理�化学的重排后, 污染物在吸附 /解吸过程中的分子环境的改变可能导致吸附 /解

吸过程的不可逆
[ 90 ]

,从而形成污染物分子在有机质中的 �锁定 �现象. 这两种现象可能共同起作用, 在

一些天然吸附剂中, 吸附质的进入可能导致了有机质结构的重排
[ 75 ]

;但是对于具有刚性结构的黑炭样

品,主要是第一个机理发挥作用,表现为易于移动的小分子菲比易于引起孔隙塌陷的大分子芘具有更明

显的老化作用
[ 45]

.

研究发现,浓度不同的有机污染物在土壤等天然吸附剂中的吸附 /解吸行为也是不同的,即有机污

染物的吸附 /解吸表现出一定的浓度依赖性. 有机污染物在土壤等天然吸附剂中的吸附等温线的非线

性表明,在不同浓度时土壤对于有机污染物吸附能力是不同的, 即当吸附质的浓度升高时 SOM分子中

的一些与有机污染物能形成特殊作用的吸附位点被逐渐饱和,土壤等天然吸附剂对吸附质分子的结合

能力随之下降
[ 91�92 ]

. W ang
[ 92]
的研究认为, 多环芳烃在致密性有机质上的吸附,在低浓度时以表面吸附,

或者微孔填充机理为主, 而在高浓度时以线性分配过程为主. 另外, 在解吸实验中也发现, 平衡浓度越

高时解吸的比例也越高
[ 93]

,这是因为污染物浓度升高时更多的污染物吸附在与有机质之间相互作用较

弱的位点,因此更容易解吸出来. 吸附 /解吸过程对浓度的依赖性还表现在对 SOM构象的影响上. 有机

污染物向 SOM中 �硬碳�区域吸附主要是通过微孔填充作用, 这个过程不仅会占据这些吸附位点还会改

变吸附位点周围的有机质的构象,污染物分子作为一种外源分子进入 �硬碳 �区域后会引起这些区域物

理构象的 �溶胀�现象 [ 76 ]
,有机污染物的浓度越高,则这种效应越明显,当污染物的浓度足够高时,可以

导致 �硬碳�熔融而变成 �软碳� [ 94]
.

5� 环境因素及复合污染效应对吸附 /解吸的影响

溶解性有机质 ( DOM )广泛存在于天然水环境和土壤溶液中. 大量研究表明, DOM对有机污染物有

明显的溶解作用,并对有机污染物在土壤中的吸附 /解吸行为产生影响
[ 95�96]

. 一般, DOM会增加疏水性

有机物在水相的浓度, 降低其在固体颗粒物上的吸附. 但有学者提出 DOM可能对有机污染物在土壤

固 /液两相间的平衡分布产生了两方面的影响. 一方面,土壤溶液中 DOM与有机污染物结合, 增加污染

物溶解度,有利于污染物从土壤上解吸;另一方面, DOM可能通过与有机污染物共吸附或累积吸附增加

有机污染物的吸附
[ 97�98 ]

. 其中, 所谓共吸附,即有机污染物先吸附在 DOM中的一种或多种组分上,形成

络合物和 DOM同时吸附到土壤颗粒上; 所谓累积吸附是指 DOM的一种或多种组分先吸附到土壤颗粒

上,增加了土壤中有机质含量, 从而增强土壤颗粒对有机污染物的吸附能力.

溶液的 pH值变化对非极性化合物吸附 /解吸影响不大. 但是对于可电离的有机污染物, pH变化可

改变污染物的形态以及天然颗粒物的表面电荷, 对吸附造成很大影响. 对于可电离为阴离子的有机物

(如取代酚类 ), 当 pH增加, 超过其 pK a时, 目标物主要以阴离子形式存在, 由于与带负电的天然颗粒

物之间存在静电斥力, 吸附明显减弱. 但是对于五氯酚这样疏水性很强的化合物, 即使在碱性溶液中,

也具有非常强的吸附. 而对于可形成阳离子的有机物 (有机胺和有机锡等 ), 因为天然颗粒物表面电荷

和目标物的电荷随着 pH同步变化, 因此, 吸附在目标物的 pK a附近达到最大, pH大于和小于 pK a吸

附都减弱
[ 78]

. pH的影响还表现在对 DOM吸附污染物行为方面, 在较低的 pH, 由于氢键作用, DOM

趋向具有致密结构, 有利于疏水性有机物的吸附
[ 99 ]

.

溶液离子强度和含盐量的变化也会对污染物的吸附 /解吸产生重要影响. 首先, 随着盐度增加, 疏

水性有机污染物溶解度降低,逃离水相的趋势增加,吸附增加,即为盐析作用. 但盐度对污染物吸附 /解

吸行为的影响不仅仅停留在对溶解度的影响, 还会改变污染物与颗粒物的相互作用. 对于可电离为阴

离子的有机物,离子强度及盐度增加使得其与土壤颗粒的静电斥力减弱, 从而增强吸附
[ 100]

; 而对于可

电离为阳离子的有机物, 盐度增加可以对目标物的吸附产生竞争作用
[ 101 ]

. 离子强度同样可以改变

DOM的构象, 影响其吸附行为, 但是表现出复杂的规律. 研究表明, 随着阳离子浓度的增加, 芘的
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K DOM呈现先降低, 再升高, 然后稳定在某一值的复杂变化趋势. 不同阳离子对芘的 K DOM具有不同的影

响, 而所研究阴离子对 K DOM影响不大
[ 102]

. 相对于吸附, 盐度对于污染物解吸行为的影响几乎没有报

道. 最近的一项研究表明, 在人工海水中, 菲在颗粒物上的吸附明显增加, 但是菲解吸的迟滞性却大

大减弱. 这是因为由于盐析作用所增加的菲的吸附主要结合在易解吸点位上, 更重要的是盐度可以造

成 SOM微孔闭锁, 不利于不可逆吸附
[ 103 ]

. 仅有几项研究涉及到水中重金属离子对有机污染物吸附的

影响. 一项研究表明, Cu
2+
可降低极性化合物二氯酚和非极性化合物二氯苯以及萘在黑炭上的吸附;

而 A g
+
却增加了这些有机物的吸附. 主要是因为这两种离子的水合程度不同, 改变了水分子对表面吸

附点位的竞争性
[ 104 ]

.

另外, 环境中往往是多种有机污染物的共存体系 (复合污染 ), 一种有机污染物的环境化学吸附行

为常常受到共存污染物的影响. 竞争效应就是一种广泛存在的共存污染物的相互作用形式,竞争效应

使得共存污染物的吸附减弱
[ 105]

. 有研究表明, 一般而言,极性有机化合物的竞争能力强于非极性有机

化合物
[ 106]

. 但竞争效应的强弱受制于多种因素,比如,吸附剂的性质,主溶质和共溶质的理化性质以及

浓度大小. Zhu等研究了沉积物�水体系中苯及其取代物与对硝基苯胺之间的竞争吸附作用, 结果表明,

有机化合物的吸附竞争能力与其物化性质相关,易于与沉积物有机质形成氢键的化合物其竞争能力比

较强, 可离子化的有机化合物的吸附竞争能力与其存在形态有关
[ 107]

. 对于一系列有机胺化合物对于菲

吸附的影响表明, 由于有机胺的憎水性和 pK a的差异, 分别促进、抑制菲的吸附, 或者对吸附不产生明

显影响
[ 95]

.

表面活性剂广泛存在于环境中, 这类物质作为共存污染物对疏水性有机污染物的吸附 /解吸的影响

引起广泛兴趣. 阴离子及非离子表面活性剂一般可增加有机污染物的溶解度, 被用于受污染场址修复

的洗脱剂以及生物有效性增强剂
[ 108�109 ]

. 研究表明, 只有在表面活性剂浓度大于临界胶束浓度时, 增溶

效果才明显增强
[ 110]

. 而不同种类的表面活性剂复合使用, 可明显降低临界胶束浓度
[ 111 ]

. 而阳离子表

面活性剂自身吸附能力很强, 因此更易在颗粒物表面富集并形成类似胶束的结构, 因此增加了有机污

染物的吸附. Sheng等研究表明, 阳离子表面活性剂十六烷基三甲基溴化铵改性的硅酸盐是中性有机化

合物的有效吸附剂,而且这种有机粘土对非离子型疏水化合物的吸附能力强于天然土壤有机质的吸附

能力
[ 112]

, 这类的研究已经广泛展开, 该技术可用于污染土壤和水体的修复
[ 113, 114]

. 以往的研究主要集

中在含盐量较低的土壤, 而沿海地区同样遭受着有机污染物的污染. 最近的一项研究表明, 盐度有利

于阴离子表面活性剂的增溶作用以及阳离子表面活性剂的增加吸附作用. 盐度的提高降低了表面活性

剂临界胶束浓度, 使其胶束结构更加致密,有利于溶解有机物
[ 110]

.

6� 小结与展望

土壤 /沉积物中有机污染物赋存状态决定着有机污染物的迁移转化和生态风险. 目前基于吸附 /解

吸的角度存在几种不同的有机污染物赋存状态的划分方法. 吸附剂的化学性质和物理构象,吸附质的

性质均影响吸附 /解吸行为,共存吸附质、时间和污染物的浓度也是不可忽视的影响因素. 关于土壤 /沉

积物中有机污染物赋存状态研究,尚存在如下科学问题: ( 1)土壤和沉积物微观结构的定量化表征; ( 2)

不同赋存状态污染物的生态风险; ( 3)考虑多个因素 (如吸附剂的性质,构象,吸附质的性质, 老化时间,

污染物浓度,环境因素及复合污染等 ) ,建立综合模型,为环境管理服务.
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EXISTING STATE OF HYDROPHOBIC ORGANIC

COMPOUNDS IN SOILS AND SEDIMENTS

SUN H ongw en� � ZHANG W en

(MOE Key Laboratory of Pollu tion Processes and Environm en tal C riteria, College ofE nvironm ental S cience and Eng ineering,

Nanka iU n iversity, T ian jin, 300071, C h ina)

ABSTRACT

So ils and sed im ents are the m a in sink for organic po llutan ts. Due to the comp lex ity o f these natura l

sorbents, o rgan ic pollutants are bound at d ifferent sorption sites in soils and sed im ents, leading to a

differentiated ex isting state. Co rresponding ly, the so rbed organic po llutants possess different physicalm ob ility,

eco log ical r isk, and chem ica l reactivity. Study on the sorption and desorption o f o rgan ic po llutants cou ld ga in

insight in to the ex isting state of so rbed organic po llutan ts, and help to predict their risk. In th is paper, recent

stud ies on the so rpt ion /desorption and ex isting state of hydrophob ic o rgan ic com pounds w ere rev iew ed. The

deve lopm ent on the dynam ics and m echan ism s o f sorption and desorption w as introduced. The im pacts of

chem ical properties and physical conform ation of the sorben,t the characteristics of the sorbates, ag ing tim e

and pollutant co�ex iseence, environm enta l condit ions, and po llutant co�ex iseence on the sorption and

desorption w ere d iscussed in depth.

Keywords: sorption, desorption, organ ic po llutants, ex isting state, so ils / sedim ents.


