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摘要: 利用 Amberlite XAD-2 树脂辅助解吸技术表征某焦化厂土样中高环 PAHs 的解吸特征及其生物可给性，分析风险评估过程

中考虑污染物生物可给性的可行性; 采用傅里叶红外光谱法测试解吸前、后土样的红外光谱特征，判断不同土壤有机官能团对

PAHs 的吸附强弱． 结果表明: 土样中 PAHs 前 30 d 的解吸速率明显大于后 60 d( 前者的解吸速率比后者高 2 ～ 3 个数量级) ，60 d
后污染物解吸基本已达到平衡，整个过程符合两阶段解吸模型． 渗漏污染途径下土样中高环 PAHs 的生物可给性为 0. 18 ～ 0. 47，

低于大气沉降污染途径下表层土样中对应 PAHs 的生物可给性( 1. 00) ，表明在开展场地健康风险评估过程中，应考虑具体场地

土壤中 PAHs 的生物可给性，以在一定程度上降低评估结果的保守性． 解吸前、后土样红外光谱特征整体无明显变化，解吸过程

不改变土壤主要有机官能团类型，但解吸后土壤中羟基和羧基的峰强明显减弱，吸附于羟基及羧基上的 PAHs 可能更易解吸．
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Abstract: To determine the bioaccessible fraction of PAHs concentration，a desorption experiment assisted by XAD-2 resin was employed
to characterize the desorption process and bioaccessibility of high molecular weight PAHs ( HMW PAHs ) in the soils of a coke and
chemical plant． In order to evaluate the sorption of PAHs with different functional groups in the soils，FTIＲ technique was used to
characterize the infrared spectrogram of the soil samples before and after the desorption experiments． The desorption leveled off after 60
days，and the rates in the first 30 days ( fast desorption phase) were two to three orders of magnitude higher than the ones in the last 60
days ( slow desorption phase) ，which could be regressed by dual-phase model． Bioaccessibilities of the corresponding HMW PAHs were
0. 18-0. 47 in the soil samples contaminated through leakage of PAHs-containing liquid，while they were 1. 00 in the surface soil samples
contaminated via precipitation． This suggests that it may be conservative to simply assume bioaccessibility in all soil is 100% ． The
difference between infrared spectrograms of the samples before and after desorption was negligible，indicating the main function groups in

soil organic matters was not changed during the experiment．
However，the peaks of hydroxyl and carboxyl in the spectrograms
shrunk，implying that PAHs adsorbed on these function groups
might be more bioaccessible． The results suggest that
bioaccessibility should be considered in a specific site to reduce
the conservativeness of health risk assessment．
Keywords: high molecular weight PAHs; XAD-2 resin; dual-

phase desorption model; bioaccessibility; FTIＲ



第 11 期 钟茂生等: XAD-2 树脂表征焦化厂土壤中高环 PAHs 的生物可给性

我 国 是 世 界 上 PAHs ( polycyclic aromatic
hydrocarbon，多环芳烃) 排放量最大的国家［1］，PAHs
在大气传输过程中通过干湿沉降后与土壤有机质、腐
殖质和无机矿物组分相结合，使土壤成为 PAHs 主要

的累积库［2］，其污染已成为全球性问题［3］，来源主要

包括生物质焚烧、煤和化石燃料燃烧、炼焦与冶炼生

产等［4］．
PAHs 因具有致癌性、致畸性、致突变性等较强

的人体毒害作用，美国国家环境保护局( US EPA) 已

将其中的 16 种 PAHs 列为优先控制污染物，1990 年

我国提出的水体中优先控制 68 种污染物中的 PAHs
类化 合 物 就 有 7 种． 同 时，对 于 各 种 环 境 介 质 中

PAHs 含量限制或管控标准也相继出台． 其中，工业

污染场地土壤中 PAHs 的最高允许浓度，主要通过风

险评估来确定． 然而，在实际应用过程中发现，基于

风险评估中剂量-效应模型理论计算的具备致癌性毒

性参数的 PAHs〔如苯并［a］芘〕在土壤中的最高允许

浓度往往低于目前检测实验室的报告限值，导致无法

为场地风险管理决策提供有力支撑． 究其原因，目前

主要采用耗竭法进行土壤中污染物的提取，并基于土

壤中污染物总量进行环境及健康风险评估，这很有可

能高估土壤中污染物的实际风险［5］． 这是因为 PAHs
具有一定的疏水性，进入土壤后将通过各种物理化学

作用结合在土壤颗粒的不同部位［6］． 其中，吸附于土

壤玻璃态有机质及赋存于土壤亚微米、纳米级孔隙中

的 PAHs 随着其在土壤中滞留时间的延长，将出现

“老化”或“锁定”而使其不可生物利用，其环境及健

康风险相对较低［7］． 因此，有研究者［8-9］建议在污染

评价和风险评估中考虑污染物的生物可给性．
生物可给性通常指能够从土壤固相解吸并被生

物摄取或转移至体内的污染物含量( 即生物可给量)

与土壤中污染物总量的比值［10］，因此，土壤中污染物

生物可给性的测定方法之一是采用固相提取技术，测

试达到解吸平衡时污染物的最大解吸量［11］． 解吸试

验过程中通常添加固相吸附剂以促进土壤中 PAHs
解吸，缩短试验周期． 常用的固相吸附剂包括树脂

( 如 Tenax-TA、XAD-2 树脂等) 及被动式采样膜( 如

SPMD、SPME 等) ，其中，被动式采样膜通常用于原位

测试土壤或沉积物中污染物的生物有效性研究，而

XAD-2 树脂是一种非极性、疏水性的高分子聚合物，

对芳香类污染物具有很强的吸附能力，因此多用于评

价土壤中疏水性有机污染物的生物可给性研究［12］，

如 LI 等［13］的研究显示，采用 XAD-2 树脂测试 PAHs
污染沉积物的快速解吸量与微生物降解量近似．

该研究以某焦化厂 PAHs 污染土壤为对象，采用

XAD-2 树脂辅助解吸方法分析其解吸特征及生物可

给性，比较解吸前、后土样红外光谱特征变化，以及土

样中与生物可给性 PAHs 吸附结合的潜在官能团，以

期为场地风险评估及风险管理提供参考．
1 材料与方法
1. 1 供试土样

供试土样采自北京某焦化厂，其中，1#土样取自

紧邻焦炉下风向无明显污染痕迹处的表层( 0 ～ 0. 2
m) 土壤，2#、3#土样取自原沥青生产车间附近，采样

深度约 1. 0 m． 土样经自然风干后除去杂质，研磨过

0. 2 mm 筛后常温避光保存备用． 土样的基本理化性

质见表 1. 土壤 w( 有机质) 采用重铬酸钾氧化法［14］

测定，其余基本理化性质具体分析方法见《土壤农业

化学分析方法》［14］，w( PAHs) 采用 US EPA-8270D 标

准方法［15］进行测定分析．

表 1 土样基本理化性质

Table 1 Physiochemical parameters of soil samples

土样编号 w( 有机质) % pH 含水率%
颗粒组成%

黏粒( ＜ 2 μm) 粉粒( 2 ～ 20 μm) 砂粒( ＞ 20 ～ 200 μm)

1# 0. 47 8. 1 2. 3 6. 94 32. 29 60. 80
2# 0. 56 8. 3 2. 9 5. 72 24. 35 69. 97
3# 1. 51 8. 9 1. 4 4. 38 17. 29 78. 33

1. 2 材料与设备

粒径为 0. 2 ～ 0. 3 mm 的 XAD-2 大孔树脂购自美

国 Amberlite 公司． 使用前需对 XAD-2 树脂进行活化

以去除可能存在的残留有机物: 先用无水乙醇将其浸

泡 24 h 后过滤，再用去离子水清洗直至无乙醇气味，

冷冻干燥后备用． 无水乙醇、叠氮化钠、氯化汞、二氯

甲烷、正己烷等试剂均为分析纯，购自北京化学试剂

公司; 试 验 所 用 恒 温 水 浴 振 荡 器 购 自 德 国 Spring
Medical 公司; 冷冻干燥机购自德国 Christ 公司; 傅里

叶变换红外光谱分析仪购自美国 OＲ-FTIＲ 公司; 高

效液相色谱仪( 型号 U3000) 购自美国戴安公司．
1. 3 试验方法
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1. 3. 1 XAD-2 树脂辅助解吸试验

称取 3 g( 控制称量误差 ＜ 1% ) 土样置于 250 mL
锥形瓶中，加入去离子水，定容至 150 mL． 同时，按照

m( 土) ∶ m( 树脂) 为 1∶ 1的比例，称取 3 g 经活化预处

理后的 XAD-2 树脂，用 0. 15 mm 尼龙布包裹，置于锥

形瓶中，依次添加 1 g 叠氮化钠和 1 g 氯化汞( 抑止微

生物生长) 后用封口膜封口． 每个土样设置 2 个平

行，将所有锥形瓶放入水浴振荡器中以 37 ℃、135
rmin的条件避光振荡． 试验持续 120 d，分别于解吸

的第 1 天、第 7 天、第 15 天、第 30 天、第 60 天、第 120
天取出 XAD-2 树脂，用去离子水洗净，冷冻干燥，并

在锥形瓶中放入新的 XAD-2 树脂，继续解吸试验，如

此反复直至试验结束． PAHs 解吸率为解吸至 XAD-2
树脂上的 PAHs 质量与试验用土中 PAHs 初始质量之

比，累计解吸率为解吸试验进行 t d 后累计解吸至树脂

上 PAHs 的质量与试验用土中 PAHs 初始质量之比．
1. 3. 2 XAD-2 树脂中 w( PAHs) 的测试方法

将冷冻干燥后的 XAD-2 树脂置于洁净的带盖玻

璃离心瓶内，依次加入 15 mL 丙酮和 15 mL 二氯甲烷，

超声提取 30 min 后离心，并重复一遍，将提取液转移

至洁净的玻璃旋转瓶内蒸干，再加入 30 mL 正己烷溶

解并蒸干至 10 mL，冷却，过硅胶柱净化并氮吹，吹干

后用 10 mL 乙腈溶解并进一步氮吹，定容至 2 mL，过

0. 22 μm 滤膜并转移至样品瓶，采用高效液相色谱仪

进行 PAHs 定量分析，详细测试过程见文献［16］．
1. 3. 3 傅里叶变换红外光谱分析

利用傅里叶变换红外光谱分析仪分析解吸试验

前土样以及解吸试验结束后离心分离并冷冻干燥后

土样的光谱变化特征，土样制备过程见文献［17］．
1. 4 数据处理

所有试验数据均采用 Excel 2007 和 Origin 9. 0
进行统计． 对于土壤中 PAHs 解吸量随解吸时间的

变化趋势，采用两阶段解吸模型进行非线性拟合，具

体如式( 1) ［18］所示．
St S0 = 1 － Frap × e －Krap×t － Fslow × e －Kslow×t ( 1)

式中: St 为土壤中 PAHs 解吸 t d 后的累计解吸质量，

mg; S0 为土壤中 PAHs 的初始质量，mg; Frap和 Fslow分

别为土壤中 PAHs 快解吸部分和慢解吸部分与土壤

中 PAHs 初始质量的比值; Krap 和 Kslow 分别为土壤中

PAHs 快解吸部分和慢解吸部分的解吸速率，d －1 ．
2 结果与讨论
2. 1 PAHs 源解析

3 个采样点供试土样中 16 种 PAHs 初始质量分

数的平均值( 见表 2 ) 分别为 9. 67、87. 59、6 373. 75
mgkg，均高于 PENG 等［19］报道的北京市区域范围内

表层土壤中的平均值( 1. 23 ～ 3. 92 mgkg) ，可见该场

地土壤中 PAHs 污染可能不仅来自交通、无组织散煤

燃烧等大气沉降造成的区域性人为污染，其自身生产

活动的贡献可能更显著．

表 2 土样中 PAHs 的初始质量分数

Table 2 Initial concentrations of PAHs in soil samples

项目
土样编号

1# 2# 3#

萘 0. 69 5. 36 3. 10
二氢苊 0. 21 3. 76 22. 50

苊 1. 42 15. 70 407. 00
芴 0. 80 6. 50 557. 00
菲 0. 95 7. 64 2 090. 00
蒽 0. 05 1. 27 236. 00

荧蒽 0. 79 7. 72 1 400. 00
芘 0. 65 5. 94 818. 00

w( mgkg) 苯并［a］蒽 0. 44 3. 94 219. 00
0. 52 4. 59 208. 00

苯并［b］荧蒽 0. 88 7. 80 134. 00
苯并［k］荧蒽 0. 30 2. 54 54. 80

苯并［a］芘 0. 51 4. 76 99. 80
茚并［1，2，3-cd］芘 0. 67 4. 86 61. 80

二苯并［a，h］蒽 0. 16 1. 31 17. 90
苯并［ghi］苝 0. 63 3. 90 44. 90
∑PAHs 9. 67 87. 59 6 373. 80

该研究采集土样中，无论单一的 PAH 还是 16 种

PAHs 的总和，其质量分数均存在数量级差异，表明

该焦化厂不同区域土壤 PAHs 污染的途径可能不同，

局部区域污染较为严重、风险较高． 其中，1 #土样

w( ∑PAHs) 相对较低，与侯艳伟等［20］报道的福建某

钢铁厂非焦化区表层土壤值( 1. 61 ～ 18. 10 mgkg) 近

似，可初步推测该采样点周围土壤可能是炼焦过程中

荒煤气泄漏后，PAHs 通过大气干湿沉降进入土壤导

致的污染． 2#和 3#土样 w( ∑PAHs) 明显高于 1#，其

所在区域土壤除可能因荒煤气泄漏导致 PAHs 沉降

污染外，储罐、废液的泄漏对其污染的贡献可能更大．
由图 1 可见，3 个土样中不同环数 PAHs 质量分

数所占比例的分布规律相似，均表现为 3 环 PAHs ＞ 4
环 PAHs ＞ 5 环 PAHs ＞ 6 环 PAHs ＞ 2 环 PAHs，其中，

3 环 ～ 5 环 PAHs 质量分数所占比例很大，而 2 环和 6
环 PAHs 质量分数所占比例很小，而且 w( 3 环 PAHs)
在 w( ∑PAHs) 中所占比例最高，在 3 个土样中分别

为 36. 15%、39. 81%、51. 97%，这与王超等［21］关于北

京大气颗粒物中 PAHs 以 4 环和 5 环为主的研究结
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论不同，这也在一定程度上表明该场地土壤中 PAHs
污染来自区域大气沉降的贡献较小． 但是，与李恩科

等［22］对焦化过程中 PAHs 的排放特征及牟玲等［23］对

炼焦过程生成的飞灰中 PAHs 组分特征的研究结果

类似． 可见，该场地土壤中 PAHs 污染主要是由于场

地历史上从事炼焦生产活动所致．

图 1 土样中不同环数 PAHs 质量分数所占比例

Fig. 1 Ｒatios of PAHs with different benzene
rings in soil samples

比值 法 源 解 析 的 评 估 标 准［24］ 认 为，w ( 蒽 ) 
［w( 蒽) + w( 菲) ］≤0. 1，PAHs 表现为石油泄露源;

w( 蒽) ［w( 蒽) + w ( 菲) ］＞ 0. 1，PAHs 表现为燃烧

源． w ( 荧蒽) ［w ( 荧蒽) + w ( 芘) ］≤0. 4 时，指示

PAHs 来自石油泄露源; 0. 4 ＜ w( 荧蒽) ［w( 荧蒽) +
w( 芘) ］≤0. 5，PAHs 来自石油等化石燃料燃烧源;

w( 荧蒽) ［w( 荧蒽) + w ( 芘) ］＞ 0. 5 时，PAHs 来自

煤油、草、煤炭和木材的燃烧． 此外，w( 苯并［a］蒽) 
［w( 苯并［a］蒽) + w( ) ］≤0. 2 时，PAHs 来自石油

泄露源; 0. 2 ＜ w ( 苯并［a］蒽) ［w ( 苯并［a］蒽) +
w( ) ］≤0. 35 时，PAHs 来自石油和高温燃烧的混

合源; w( 苯并［a］蒽) ［w ( 苯并［a］蒽) + w ( ) ］＞
0. 35 时，PAHs 则 来 自 燃 烧 源． 分 析 表 明，该 试 验

1# ～ 3#土 样 中 w ( 蒽) ［w ( 蒽) + w ( 菲) ］分 别 为

0. 13、0. 14、0. 10，w( 荧蒽) ［w( 荧蒽) + w( 芘) ］均大

于 0. 50，而且 w ( 苯并［a］蒽) ［w ( 苯并［a］蒽) +
w( ) ］均大于 0. 35. 可见，炼焦过程煤高温气化产

生的 PAHs 一部分通过大气沉降进入土壤造成污染

( 1#土样所在区域) ; 同时，一部分 PAHs 随煤气进入

煤气净化环节，通过冷凝、脱硫等环节进入废液并因

储罐泄 露 等 进 入 土 壤 造 成 污 染 ( 2 #、3 #土 样 所 在

区域) ．
2. 2 PAHs 解吸特征

该研究 重 点 关 注 毒 性 相 对 较 大 的 高 环 PAHs

( 5 环 ～ 6 环 PAHs，共 6 种) 的解吸特征，结果( 见表

3) 显示，1#土样中关注的 6 种高环 PAHs 在试验周期

内累计解吸率均达到 1. 00，表明在足够长的接触时

间内，土壤中这 6 种 PAHs 均可能完全从土壤固相中

解吸并被微生物摄入． 同时，由于这 6 种 PAHs 因表

征其与土壤吸附强弱的有机碳-水分配系数( Koc ) 及

其在土壤中的初始质量分数均存在一定差异，导致1#
土样中这 6 种 PAHs 累计解吸率达到 1. 00 所需解吸

时间也存在差异． 5 环 PAHs 中，仅茚并［1，2，3-cd］
芘与 6 环 PAHs 的苯并［ghi］苝特征类似( 累计解吸

率均在 60 d 内达到 1. 00) ，其余 4 种 5 环 PAHs( 苯并

［b］荧蒽、苯并［k］荧蒽、苯并［a］芘、二苯并［a，h］
蒽) 的累计解吸率均在 14 d 内即可达到 1. 00. 2#与

3#土样中各种 PAHs 的累计解吸率均低于 1. 00，其

中，2#土样中苯并［b］荧蒽、苯并［k］荧蒽、苯并［a］
芘、二苯并［a，h］蒽、茚并［1，2，3-cd］芘、苯并［ghi］苝

的累计解吸率分别为 0. 59、0. 50、0. 45、0. 57、0. 44、
0. 62，3#土样中相应累计解吸率分别为 0. 52、0. 44、
0. 37、0. 49、0. 32、0. 47.

PAHs 累计解吸率随时间的变化分析结果( 见图

2) 显示，土样中 PAHs 在前 30 d 内的解吸速率明显

高于后 90 d，解吸进行 60 d 后基本达到平衡，解吸率

随时间的延长并无明显增加，整个解吸过程呈明显的

快解吸和慢解吸 2 个阶段，这与吕正勇等［25］ 采用

Tenax 表征农田土壤中 PAHs 的解吸特征类似． 原因

在于，土壤中部分 PAHs 吸附于橡胶态有机质、黏土

矿物以及土壤大孔隙表面，部分 PAHs 吸附于玻璃态

有机质及微米和纳米级孔隙中，前者在外界条件变化

时，极易从原来的吸附点位迅速解吸进入土壤液相环

境; 而后者因其解吸活化能较高，即使外界环境发生

变化，由于不能从环境中获取相应的解吸活化能，其

解吸速率较缓慢［26-27］．
比较发现，除 1#土样外，2#、3#土样中 PAHs 解吸

达到平衡所需时间均长于相关文献报道值． 如吕正

勇等［25］研究表明，解吸进行 100 h( 约 4 d) 后，土壤中

PAHs 累计解吸率随解吸时间延长的增量不明显; LI
等［13］采用 XAD-2 树脂表征沉积物中 PAHs 解吸特征

的结果表明，约 14 d 解吸达到平衡; Ghosh 等［28］研究

沉积物中 PAHs 解吸特征的结果表明，试验进行 5 d
后，解吸基本已达到平衡． 原因可能是该研究土样中

w( 有机质) ( 0. 47%～ 1. 51% ) 整体低于上述文献报

道值( 3%～ 6% ) ，而 PAHs 初始质量分数较高( 1#样

除外) ，所以 PAHs 达到解吸平衡的时间相对延长．
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表 3 土样中 PAHs 的累计解吸率

Table 3 Cumulative desorption ratios of PAHs in soil samples

土样
编号

污染物

解吸时间d

1 7 14 30 60 120

Ave SD Ave SD Ave SD Ave SD Ave SD Ave SD

苯并［b］荧蒽 0. 22 0. 07 0. 76 0. 57 1. 00 — 1. 00 — 1. 00 — 1. 00 —
苯并［k］荧蒽 0. 16 0. 05 0. 55 0. 42 1. 00 — 1. 00 — 1. 00 — 1. 00 —

1#
苯并［a］芘 0. 13 0. 09 0. 57 0. 52 1. 00 — 1. 00 — 1. 00 — 1. 00 —

二苯并［a，h］蒽 0. 11 0. 04 0. 26 0. 13 1. 00 — 1. 00 — 1. 00 — 1. 00 —
茚并［1，2，3-cd］芘 0. 16 0. 07 0. 33 0. 14 0. 72 0. 41 0. 83 0. 48 0. 97 0. 54 1. 00 —

苯并［ghi］苝 0. 14 0. 05 0. 30 0. 12 0. 82 0. 41 0. 96 0. 49 1. 00 — 1. 00 —
苯并［b］荧蒽 0. 19 0. 06 0. 32 0. 04 0. 39 0. 06 0. 46 0. 06 0. 53 0. 06 0. 59 0. 06
苯并［k］荧蒽 0. 16 0. 07 0. 27 0. 05 0. 33 0. 07 0. 39 0. 07 0. 45 0. 07 0. 50 0. 07

2#
苯并［a］芘 0. 13 0. 06 0. 21 0. 04 0. 27 0. 06 0. 32 0. 06 0. 38 0. 06 0. 45 0. 04

二苯并［a，h］蒽 0. 15 0. 05 0. 27 0. 02 0. 36 0. 03 0. 42 0. 04 0. 51 0. 04 0. 57 0. 04
茚并［1，2，3-cd］芘 0. 11 0. 04 0. 22 0. 03 0. 28 0. 04 0. 32 0. 04 0. 39 0. 04 0. 44 0. 04

苯并［ghi］苝 0. 17 0. 06 0. 31 0. 03 0. 40 0. 04 0. 46 0. 05 0. 55 0. 05 0. 62 0. 05
苯并［b］荧蒽 0. 05 0. 01 0. 13 0. 00 0. 25 0. 00 0. 38 0. 01 0. 47 0. 04 0. 52 0. 06
苯并［k］荧蒽 0. 02 0. 00 0. 05 0. 00 0. 13 0. 02 0. 23 0. 03 0. 30 0. 05 0. 44 0. 05

3#
苯并［a］芘 0. 03 0. 00 0. 08 0. 00 0. 16 0. 00 0. 25 0. 01 0. 31 0. 03 0. 37 0. 02

二苯并［a，h］蒽 0. 02 0. 00 0. 05 0. 00 0. 12 0. 01 0. 23 0. 02 0. 34 0. 02 0. 49 0. 06
茚并［1，2，3-cd］芘 0. 01 0. 00 0. 04 0. 00 0. 09 0. 00 0. 16 0. 02 0. 25 0. 02 0. 32 0. 02

苯并［ghi］苝 0. 02 0. 00 0. 06 0. 00 0. 12 0. 01 0. 23 0. 02 0. 37 0. 03 0. 47 0. 04
注: 5 环 PAHs 包括苯并［b］荧蒽、苯并［k］荧蒽、苯并［a］芘、二苯并［a，h］蒽、茚并［1，2，3-cd］芘，6 环 PAHs 包括苯并［ghi］苝． Ave 为平

均值; SD 为标准偏差． —表示当解吸率达到 100%时，该土样的试验停止，因此未统计检测结果偏差．

图 2 PAHs 解吸特征曲线

Fig. 2 Desorption curves for PAHs

2. 3 动力学参数与可给性

采用两阶段解吸模型对土样中 6 种关注 PAHs
解吸特征进行拟合的结果( 见表 4) 显示，模型拟合的

Ｒ2 ( 可决系数) 为 0. 98 ～ 1. 00，表明土样中 PAHs 的

解吸符合两阶段模型． 其中，除 1#土样中茚并［1，2，

3-cd］芘和苯并［ghi］苝的 Krap和 Kslow 无明显差异，均

可视为快解吸过程外，其余土样中各关注 PAHs 的

Krap ( 0. 02 ～ 0. 80 d －1 ) 普遍高于 Kslow ( 3. 45 × 10 －5 ～
8. 77 × 10 －2 d － 1 ) 2 ～ 3 个数量级，与文献［29-30］结

果相近，表明土样中不同结合点位 PAHs 的解吸速率
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存在明显差异． 相关性分析显示，Krap与 PAHs 的辛醇-
水分配系数( Kow ) ( Ｒ2 =0. 98) 和分子量( Ｒ2 = 0. 90) 均

呈显著负相关，但 Kslow与二者均无明显相关性( n = 6，

P ＞0. 05) ，这与 Barnier 等［29］的研究结论类似．
有研究［8，31］认为，可用土壤中持久性有机污染物

快速解吸部分的含量预测其生物可给性． 因此，该研

究 1#土样中关注的 6 种 PAHs 生物可给性均可近似

视为 1. 00，2#土样中苯并［b］荧蒽、苯并［k］荧蒽、苯
并［a］芘、二苯并［a，h］蒽、茚并［1，2，3-cd) 芘、苯并

［ghi］苝的生物可给性分别为 0. 34、0. 29、0. 23、0. 32、
0. 24、0. 33，3#土样对应 PAHs 的生物可给性分别为

0. 47、0. 18、0. 28、0. 27、0. 31、0. 42，这与文献报道的

0. 10 ～ 0. 50［2］、0. 10 ～ 0. 30［32］、0. 11 ～ 0. 76［33］、0. 50

～ 0. 60［34］ 相 近，但 高 于 Barnier 等［29］ 报 道 的 低 于

0. 10 的结果． 可见，如果将场地土壤中 PAHs 的生物

可给性均视为 100%进行风险评估，可导致结果过于

保守．
该研究中，虽然 2#土样中有机碳含量明显低于

3#土样，但 2 个土样中同种 PAH 的生物可给性差异

不明显( P ＞ 0. 05) ，表明土壤中有机碳含量可能并非

决定 PAHs 生物可给性的唯一重要因素，有机碳具体

组分及其结构对污染物生物可给性的影响可能更为

明显［17］，这与 Barnier 等［29］的研究结论类似． 同时，

1#土样中各种关注 PAHs 的生物可给性明显高于 2#
土样，但 2 个土样中有机碳含量无明显差异也在一定

程度上支持了上述推测．

表 4 两阶段解吸模型参数拟合结果

Table 4 Ｒegression of parameters in dual-phase desorption model

PAHs 土样编号 Frap Fslow Krap d － 1 Kslow d － 1 Ｒ2

苯并［b］荧蒽
2# 0. 34 0. 66 0. 76 4. 52 × 10 －3 0. 99

3# 0. 47 0. 52 0. 05 7. 39 × 10 －4 1. 00

苯并［k］荧蒽
2# 0. 29 0. 7 0. 73 3. 28 × 10 －3 0. 99

3# 0. 18 0. 82 0. 05 3. 16 × 10 －3 1. 00

苯并［a］芘
2# 0. 23 0. 77 0. 80 3. 09 × 10 －3 0. 99

3# 0. 28 0. 72 0. 05 1. 07 × 10 －3 1. 00

二苯并［a，h］蒽
2# 0. 32 0. 65 0. 20 3. 68 × 10 －3 0. 99

3# 0. 27 0. 73 0. 03 3. 16 × 10 －3 1. 00

1# 0. 46 0. 50 0. 09 0. 05 0. 99

茚并［1，2，3-cd］芘 2# 0. 24 0. 74 0. 28 2. 48 × 10 －3 0. 99

3# 0. 31 0. 67 0. 02 3. 45 × 10 －4 1. 00

1# 0. 66 0. 34 0. 08 0. 08 0. 98

苯并［ghi］苝 2# 0. 33 0. 66 0. 62 5. 30 × 10 －3 0. 99

3# 0. 42 0. 58 0. 02 2. 05 × 10 －3 0. 98

此外，污染途径也可能是导致 1#土样生物可给

给性高于其余 2 个土样测试结果以及文献报道值的

原因之一． 源解析结果显示，1#土样中 PAHs 污染主

要来自 厂 区 大 气 中 PAHs 的 干 湿 沉 降． 因 大 气 中

PAHs( 尤 其 是 高 环 PAHs ) 主 要 赋 存 于 细 颗 粒 物

上［21］，其沉降进入土壤后向下迁移的过程并非是吸

附于颗粒物上的 PAHs 首先解吸至土壤孔隙水，之后

在降雨淋溶作用下随淋溶液迁移，而是随着其干湿沉

降过程中赋存的细颗粒物一同在降雨淋溶作用下顺

着土壤孔隙向下迁移［35-36］． 由于空气细颗粒物中的

碳主要以光化学反应形成的二次低分子有机碳为主，

而对污染物吸附影响显著的元素碳( 即“黑炭”) 含量

相对较低［37］，同时，在解吸试验过程中，因振荡等强

烈外力作用以及解吸试验的固-液体系中添加 XAD-2

树脂作为 PAHs 吸附树脂所形成的巨大浓度梯度势，

使得原本结合在空气细颗粒无机组分及有机碳组分

中的 PAHs 能够较快地解吸并被试验体系中的树脂

吸附． 2#土样主要是因废液泄漏导致的污染，因此，

虽然土样中表观有机碳含量与 1#土样无明显差异，

但 PAHs 在随废液向下迁移的过程中，可被土壤中的

有机碳吸附、结合，并随着时间的延长出现“老化”
“锁定”，最终导致其生物可给性较 1#土样低． 可见，

虽然因大气沉降污染导致的表层土壤 PAHs 污染可

能相对较轻，但因其生物可给性可能较大，所以在制

订相应风险管理对策时应尤其慎重．
综上，应从土壤有机碳含量、有机碳中关键组分

的化学结构、污染物进入土壤的途径、土壤污染负荷

等多角度开展更为系统的研究，探明典型污染情景下

7071



环 境 科 学 研 究 第 28 卷

影响土壤中有机污染物生物可给性的关键参数，为相

应的风险管理决策提供科学支撑．
2. 4 红外光谱变化

3 个土样的红外光谱结构( 见图 3 ) 总体相似，在

3 450、1 650、1 434、1 050 及 800 cm －1 附近均出现明

显的吸收峰，分别是由—COOH、酚及醇中的—OH 伸

缩振动，醛、酮中— C O 的伸缩振动或芳香基上

的— C C 伸缩振动，碳水化合物和脂肪族化合物

— C H振动，不饱和烃中的— C C 振动和羧基基

团中的— C O 振动以及芳烃—C—H 面外弯振动所

致［38］． 而且，土样中这 5 个吸收峰的强度无明显差

异，表明相应官能团含量差异不明显．
对比显示，土样解吸前、后红外图谱的峰型基本

一致，但 峰 强 不 同，表 明 解 吸 前、后 土 壤 有 机 质 中

—OH、— C O、— C C、— C H 含量可能发生了

变化，但 PAHs 与土壤中有机质的吸附并未改变相应

官能团的结构，解吸过程也未导致官能团种类发生改

变． 其中，在3 450 cm －1附近的吸收峰变幅较其他几

处吸收峰变幅更为明显． 与解吸前相比，解吸后 3 个

土样在3 450和1 637 cm －1附近的吸收峰增强，表明土

样中—OH 含量增加; 1 434 cm －1附近 1#土样吸收峰

减弱、2#土样吸收峰增强、3#土样吸收峰发生向右偏

移; 1 050 cm －1附近 1#土样吸收峰略有增强、2#土样

吸收峰增强明显、3#土样吸收峰减弱; 800 cm －1 附近

1#和 2#土样吸收峰明显增强、3#土样吸收峰变化不

明显． 对于解吸后明显增强的吸收峰，推测其原因可

能是土壤中生物可给性部分的 PAHs 主要与这些吸

收峰对应的官能团吸附结合，由此削弱了其红外光谱

特征［39］，解吸后随着 PAHs 的释放，原本与 PAHs 结

合的官能团将暴露并恢复其红外光谱特征．

图 3 解吸前、后土壤红外光谱图

Fig. 3 Infra-red spectrograms before and after desorption

3 结论
a) 老化土壤中 PAHs 解吸存在明显的快、慢 2 个

阶段，前 60 d ( 快解吸阶段) 的解吸速率常数( Krap )

( 0. 02 ～ 0. 80 d －1 ) 普遍高于后 60 d( 慢解吸阶段) 的

解吸速 率 常 数 ( Kslow ) ( 3. 45 × 10 －5 ～ 8. 77 × 10 －2

d － 1 ) 2 ～ 3 个数量级．
b) 大气沉降污染途径下，1#土样中高环 PAHs

在 60 d 内累计解吸率达到 1. 00，生物可给性高于泄

漏污染途径土壤中高环 PAHs 的生物可给性( 18%～
47% ) ，其健康及环境风险也较大．

c) 解吸前、后土壤红外光谱整体特征不存在明

显差异，PAHs 解吸过程不改变土壤有机官能团类

型，但吸附于羟基及羧基上的 PAHs 更易解吸．
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