
  第 45卷 第 15期  2000年 8月 评 述

1572

多氯联苯的环境吸附行为研究进展
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摘要  概述了多氯联苯的基本理化性质及其在自然介质中的迁移规律. 着重讨论多氯联苯在各环

境要素中的吸附行为, 分析了影响吸附的因素, 并对各种吸附模型进行了简单的回顾, 提出了今

后工作的展望.
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多氯联苯 (PCBS)是目前国际上关注的 12 种持久性有机污染物  (persistent organic

pollutants, POPs) 之一, 也被称为二口恶英(dioxins)类似化合物. 早在 1995年 5月联合国环境规

划署理事会第五次会议便通过关于持久性有机污染物的 18/32 号决议, 对持久性有机污染物

进行评估, 计划于 2000 年制定全球性管理公约. 我国已进行这方面的工作, 并积极支持 POP

国际活动.

多氯联苯的商业生产始于 1930 年, 它们是在适当的催化剂存在下由联苯经过逐步氯化而

进行生产的. 估计发达国家生产总量为百万吨. 世界经合组织认为, 从环境角度 PCBs 的商业

使用可以分为 3类: 在密闭系统中的使用 在半密闭系统中的使用和在开放系统中的使用. 其

中第 1类占绝大部分. 我国生产 PCB3和 PCB5始于 1965年. 1974年大多数工厂已停止生产, 到

80 年代初国内完全停止生产 PCBs. 在这期间, 我国生产的 PCBs 总量累计达万吨. 其中 1 000 t

作为油漆添加剂, 通过开放性使用进入环境; 9 000 t作为电力变压器和电容器的电介质, 目前

不少已废弃. 此外, 从 50 年代至 70 年代, 或甚至此后, 在未被告知的情况下, 曾由一些发达

国家进口过含有 PCBs的电力电容器 变压器等.

虽然 PCBs在国内的生产已停止多年, 但对已废弃的含 PCBs的设备的不适当的处置已经

造成国内局部地区的严重污染. 我们通过对国内一些重要工业产品, 如四氯苯醌 2,6-二氯-4-

硝基苯胺中 PCBs 的实际测定后发现, PCBs 还可能作为工业生产过程中的副产品出现, 含量

在 10−6~10−9数量级. 这类工业产品在生产使用过程中有意无意地排放也会引起 PCBs 的污染.

尤其是 PCBs 在一定条件下生成的二 口恶英更会对环境造成不可估量的后果 . 进入环境中的

PCBs 会参与到全球的物质与能量循环中. 在我国青藏高原南迦巴凡峰上的水 土 动植物中

也检出过 PCBs.

吸附过程是 PCBs 这类半挥发性污染物在环境中迁移转化的最重要的过程之一. 深入探

讨 PCBs 在不同环境介质中的吸附规律有助于从更高的视点去研究持久性有机污染物的环境

化学行为, 从而为我国 POPs的管理提供重要的依据.

1  多氯联苯的基本性质及其在自然界中的迁移转化

多氯联苯是一组由一个或多个氯原子取代联苯分子中的氢原子而形成的具有广泛应用价

值的氯代芳烃类化合物[1,2]. 根据联苯分子中的氢原子被氯原子取代的不同方式, PCBs 有 209

种同类物(congener). 它们的通式可以表达为如下结构:
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其中 1 m+n 10. PCBs 的混合物随氯代程度的增加流动性下降, 其状态由低氯代的液态变

为高氯代的糖浆状或树脂状. PCBs 的物理化学性质十分稳定. 它耐酸碱, 耐腐蚀和抗氧化性

强, 对金属无腐蚀作用, 耐热和绝热性好. 常温下 PCBs 蒸汽压很小, 挥发性弱, 但其蒸汽压

受温度影响较明显[1]. PCBs有大的辛醇/水分配系数(KOW >104), 显示出低的水溶性[3].

PCBs 在环境样品中广泛分布[4]. 由于 PCBs 低的挥发性和高的辛醇/水分配系数, 所以它

在大气和水中含量较低. 例如, 在美国, 大气中 PCBs的浓度通常在 1~10 µg/m3, 水体中 PCBs

的残留量很少超过 2 µg/m3, 过滤水样所得的颗粒物质通常拥有较高的残留量, 无论是海水还

是淡水, 均有浓度高于 100 µg/m3 的报道[1]. 近期报道的数据表明, 地下水中发现 PCBs 的可

能性与地表水相当, 这有可能对工业地区饮用水的供应造成长期危害[2].

蒸发 渗漏和废弃是 PCBs 环境污染的主要来源. 同时焚烧工业废物和城市垃圾 在垃

圾存放场存放以及填埋这些固体废弃物也是 PCBs进入环境的途径, 尽管产生的量较小, 但它

们也影响到 PCBs 进入食物链[4]. PCBs 在处理和使用过程中通过挥发进入大气, 经干沉降和湿

沉降作用转入陆地和水体中. 在北美, 土壤中的 PCBs来源于颗粒物的沉降, 每年约有 1 000 ~ 2

000 t 沉降物, 其中大部分是在城市. 土壤中还有一部分 PCBs 主要来源于污泥 肥料和填埋

物的渗漏以及含 PCBs农药的使用. 河流 湖泊和海洋等水体中的 PCBs主要来自工业废水和

城市污水, 污水处理能够去除附着在颗粒物上的 PCBs, 但是不能去除溶解在水中的 PCBs. 这

部分 PCBs 易吸附到悬浮物上并最终依照颗粒物大小以不同的速率沉降到底泥中并在底泥中

浓缩. PCBs 从水体表层到沉积层的迁移速率随纬度变化有明显不同, 在低纬度高于高纬度 [5].

近年来 PCBs的使用量大大减少, 但沉积物中的 PCBs仍是今后若干年内食物链污染的主要来

源[1,4].

由于 PCBs 较低的水溶性并易被吸附到悬浮固体颗粒上随后发生沉淀作用, 使得 PCBs 在

水中的停留时间极短; 又由于 PCBs 稳定的化学性质, 因而它不能以水解或类似的化学分解作

用以明显的速率降解. 在环境中, PCBs 除光解以外几乎没有其他形式的化学降解作用发生. 生

物代谢则对于 PCBs的降解起到一定作用. 环境中的 PCBs在生物富集和降解的过程中, 由于生

物选择性, 低氯代的组分逐渐丢失. 通过这种作用低氯代 PCBs可以从土壤中逐渐消失[1,2,4].

早在 30 年代就有 PCBs 生产工人中毒病例的报道. 该种职业病是以痤疮样的皮肤损伤为

特征的, 偶尔损及肝脏引起死亡. 进一步的研究表明, PCBs 能刺激微粒体酶活性, 它们能增

强那些经微粒体酶激活的化学物质的作用, 并且能降低那些经微粒体酶解毒的化学物质的作

用. PCBs 在哺乳动物中以肝脏为其代谢的主要场所, 它可诱导出一系列症状, 如腺瘤及癌症

的发展. 除了致癌特性, PCBs 还是已知的致畸引发剂[2,4], 对动物受精卵及幼虫会产生一定毒

性[6,7]. 1972年瑞典以法律形式限制了 PCBs的生产和使用, 在英国和美国, 仅允许出售低氯代

PCBs 在密闭系统中作为电介质使用, 随后其他国家也限制了 PCBs 的出售[4]. 美国环保局早

在 70年代就将 PCBs列为有毒和优先监测污染物[8,9].

近年来, 各种先进分析方法的运用(多维色谱, HPLC/GC, GC/MS/MS)使得对 209种 PCBs
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同系物的分离分析成为可能, 且精度不断提高 [10~14]. 这为多氯联苯在环境中的迁移与归趋研

究提供了可能.

2  多氯联苯的环境吸附行为

2.1  研究 PCBs吸附现象的重要意义

吸附现象对于许多自然过程和自然系统都起到很重要的作用 [15]. 对于挥发及半挥发性有

机物来讲, 从气相到固相的直接吸附是一条在气相与固相之间交换的途径. 在水体中, 高的固

相比率以及与液态相互作用的复杂的表面结构是沉积物的重要特性. 这有利于污染物与固体

基质的相互作用, 即使作用力较弱, 污染物也会被保留在固体表面并发生浓缩与沉积. 在土壤

中, 憎水性有机化合物与腐殖质的键合可以改变有机污染物的环境行为. 在生物降解方面, 憎

水性有机污染物的自由溶解态比吸附态更具有生物可利用性[16~18].

有机污染物从气相或液相到固相表面的各种吸附机制表现为从物理吸附到化学吸附. 吸

附程度不仅影响化学物质在环境中的迁移, 而且在有机污染物光解 水解 挥发以及生物降

解等环境归趋过程中也是一个重要因素[19].

因此, 模拟污染物的吸附过程, 建立吸附/解吸作用的机理模型, 测定与吸附有关的能量

平衡及速率对了解生态系统中有毒污染物的分布状态, 定量描述有毒污染物在水体和沉积物

之间的交换通量是非常重要的[15,19,20].

由于多氯联苯的高度憎水性 , 它们的环境行为将强烈地依赖于吸附现象 [21]. 在水体中大

多数的多氯联苯将被底泥吸附或主要通过水中的悬浮颗粒物迁移, 被传输到远离发生源的区

域 [2,5]. 由于多氯联苯与黏土颗粒中有机质的结合, 这些有机黏土对多氯联苯的滞留和传输影

响很大. 在河口附近的沉积物中 PCBs的含量可高达 2 000~5 000 µg/kg. 在严重污染的水体中

PCBs的浓度可比其溶解度高数倍, 这也是由于多氯联苯与固体颗粒物相互作用的缘故[1,4].

因此, 对吸附/解吸机制的探索将有助于揭示多氯联苯对人和环境的危害.

2.2  吸附的基本概念和模型

2.2.1  吸附的基本概念和分类    吸附作用(sorption)是分子或小颗粒附着物固定在吸附剂上

的吸附与解吸的统一过程 [20]. 根据吸附质与吸附剂之间相互作用的不同 , 这种作用可以分为

固体表面的吸附过程(adsorption)和在有机质中的分配过程(absorption)[8,15,16]. 吸附现象的发生

源于吸附质与吸附剂分子间的相互作用力. 这些作用力可以分为 3 类: 分子间相互作用力

库仑引力以及路易斯酸碱作用力 [16]. 根据分子间作用力的不同, 吸附可以分为 3 类: 物理吸

附 化学吸附和静电吸附.

物理吸附源于分子间作用力(van der Waals forces), 对于憎水性有机物这种作用力常被描

述为憎水键.驱动憎水分子离开水相的能量可由水的结构来解释.液态水中, 水分子相互作用形

成两种结构形式, 一种是无定形的, 另一种是晶形的.在溶液中,非极性分子可被晶形的水分子

所包围, 该过程通常是放热的. 在整个过程中溶液发生对热力学有利的焓变和不利的熵变. 当

综合因素有利于憎水性有机物析出溶液时, 相分离现象便发生. 这种作用的强度可由吸附热

来衡量. 化学吸附的等温线表明了溶液在低浓度时的高分配这一特性. 在真实吸附过程中, 各

种作用力将同时起作用, 但某种作用可能占主导地位[22]. 吸附类型与作用力的关系列于表 1.
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表 1  吸附类型与作用力的关系 a)

吸附分类 作用力类型 作用范围

共价键 化学键作用范围
化学吸附

氢键 化学键作用范围

库仑力 1/r
静电吸附

离子-偶极作用力 1/r2

取向力 1/r3

诱导力 1/r6物理吸附

色散力 1/r6

a) r为离子或偶极间距离

2.2.2  影响吸附的因素    吸附质 吸附剂的组成与结构以及能够影响它们之间相互作用的

各种因素都可能对吸附作用的类型和动力学产生影响. 这些因素包括: 吸附质与吸附剂的化

学组成 表面特征 结构特征 有机共溶剂 pH值 离子强度 相对湿度 温度等[16, 23~28]. 这

些因素都是通过空间效应或电子效应直接或间接地对吸附过程产生影响.

表面特征包括比表面积 表面活性基团数目 表面基团的酸碱性 表面电荷数 [16]. 研究

表明, 沉积物颗粒大小在憎水性有机物吸附中被认为是次要因素. 颗粒大小虽与吸附量成反

相关, 然而相关性却不显著. 这可能是由于小颗粒中含有更多的有机碳的缘故[22].

结构特征包括表面多孔结构 多孔性和聚合性 . 例如, 根据聚合物理论 , 高聚物有玻璃

态和橡胶态两种形态 . 玻璃态比橡胶态结构更紧密, 气体和有机质分子在橡胶态上的吸附机

制为分散溶解而在玻璃态上为填孔机制 . 在高于玻璃态转变温度时, 聚合物可由玻璃态转化

为橡胶态, 在这个过程中随孔的减少吸附机制逐渐改变. 橡胶态高聚物对物质的吸附表现为

明显的线性 . 而低于该温度时玻璃态聚合物则表现出非线性吸附 [23]. 并且, 在橡胶态聚合物

中不发生竞争吸附 , 玻璃态聚合物中则有竞争吸附现象产生 , 结构相似的分子竞争加强 [28].

又如, 吸附剂的结构对中性离子化合物 , 具有简单结构的非离子低极性有机物的吸附影响不

显著, 对结构复杂化合物的吸附却有显著影响 . 吸附质分子的形状对吸附质在聚合物吸附剂

中的扩散有显著影响而且是吸附中速率限制的主要因素. 吸附质分子中的某些官能团(如苯基等)

的空间位阻效应可能会限制其扩散速率[29].

吸附剂的化学组成 , 如有机碳含量也会对吸附产生影响 . 当吸附剂中有机碳含量高于

0.1%时, 吸附质的分配系数(Kp)与辛醇/水分配系数(KOW)有很好的相关性, 并可通过拟合的关

系式对 Kp 进行估算. 对有机碳含量低的吸附剂, 即使有很大的表面积, 吸附质的 Kp 值也很

小[30]. 溶液的 pH值对离子型化合物的吸附有明显的影响, 而对非离子型化合物的吸附影响不

很显著[29].

有机共溶剂对于憎水性有机化合物的吸附也有明显的影响. 随有机共溶剂的增加吸附速

率常数将增加. 吸附剂中的有机质被认为是交联 有弹性 多电子的体系. 吸附质在体系中

的扩散取决于分子的大小和形状以及吸附剂的性质和结构. 有机共溶剂改变了吸附剂有机质

的结构从而影响吸附动力学[31].

溶剂对吸附过程的影响主要表现为相似相溶原理 [19,29]. 极性吸附剂优先吸附非极性溶液

中极性较大的组分, 而非极性吸附剂会从极性溶液中优先吸附非极性组分.

温度对吸附过程的影响主要通过以下两个过程实现: 溶质在溶液和孔隙水中的扩散与温
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度有直接关系 温度可以改变分散系数从而影响吸附程度[26].

水体中即使含有很少量的表面活性剂(浓度远小于其临界胶束浓度)有机污染物的吸附量

也会大大增加. 当表面活性剂浓度高于临界胶束浓度时, 溶解和吸附机制将对污染物分子产

生竞争, 最终导致吸附量大大降低. 有的学者认为, 阳离子表面活性剂和阴离子表面活性剂对

憎水性有机物的吸附影响无明显差别[32].

2.2.3  吸附平衡与平衡模型   吸附质在溶液相和吸附剂之间最终达到的平衡扩散是由相应

的能量平衡决定的. 当达到热力学平衡时, 吸附质在两相中的化学势相等, 它在溶液相和吸附

剂之间无净的相迁移过程发生, 由此可以推算出该溶质的吸附常数.

对于一个给定体系, 达到平衡时的吸附量与温度 溶液中吸附质的平衡浓度有关 [33]. 平

衡吸附量与平衡浓度之间的关系称为吸附等温线. 它常被用来描述吸附质在溶液与吸附剂之

间的平衡分配. 虽有一系列吸附等温线模型提出, 然而由于每个模型都有各自的假设, 因此到

目前为止 , 各种吸附等温线关系模型都有其自身的局限性 . 线性模型 Langmuir 模型

Freundlich模型及理想溶液吸附理论模型分别见文献[22, 34, 35].

2.2.4  吸附/解吸动力学与动力学模型    在吸附中, 吸附的程度由热力学决定而吸附的速率

由吸附动力学决定. 常用的几个吸附动力学模型列于表 2[26, 29].

表 2  吸附动力学模型

模型 速率方程 评价
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虽然动力学模型都假设了动力学平衡条件

和完全可逆 , 然而在某种程度上解吸过程是缓

慢的, 且与有机物在固体上的吸附时间有关 [22].

由吸附/解吸中能量的变化可以更好地理解其动

力学过程, 该过程中的能量变化以图 1表示[36].

其中 , 快吸附的焓变近似为零 , ∆H*
解为慢

解吸的活化焓 , ∆H*
吸为慢吸附的活化焓 . 速率

常数与热力学常数可通过 Arrhenius 公式建立

联系.

2.3  多氯联苯在各环境介质中的吸附

2.3.1  在多氯联苯吸附研究中值得提出的两个问题    (1) 标化的分配系数(即有机碳分配系

数, KOC)与辛醇/水分配系数(KOW). 辛醇/水分配系数与沉积物或土壤对多氯联苯的吸附系数及

多氯联苯生物浓缩因子等有密切联系 [19]. 它可由线性自由能相关理论进行计算 [22]. 文献中的

给定化合 KOW 值相差很大
[37], 此外, 以辛醇模拟土壤/沉积物中的腐殖质对化合物的分配系数

进行预测也有其不准确的一面. 腐殖质能吸附大量的水分而辛醇只能溶解 5 的水分[38]. 由此,

图 1  吸附全过程能量变化
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可以看出腐殖质比辛醇更具有极性, 对有机溶质形成了热力学上更不利的分配相 . 天然吸附

剂与形成它的母质有关, 它与辛醇在分子大小和结构上是有差异的, 所以吸附质在辛醇中和

在天然吸附剂中的相互作用是不同的[17].

KOC与许多物理常数有密切关系, 如与辛醇/水分配系数 溶解度分别有如下关系[39]:

lgKOC = a lgKOW + b,  lgKOC = 4.04 0.557 lgS,

因此, 对 KOC可以从理论上或经验上进行估算. 目前, 对 KOC的估算有 4 种方法: 辛醇/水分配

系数法 溶解度法 反相高效液相色谱法和分子连接性指数法[40,41]. 利用辛醇/水分配系数法

和溶解度法测定 KOC 是耗时工作. 有机溶质在反相高效液相色谱的固定相和流动相中的分配

过程类似于在土壤/沉积物中的吸附过程. 它的保留参数与 KOC 相关, 该法比上述两法有更精

确的预测能力[40]. 由于定量结构活性相关(QSAR)理论考虑了吸附质大小 形状对吸附平衡和

吸附动力学的影响, 它将优于线性自由能相关方程的预测结果. 一级分子连接性指数与平衡

吸附系数有更好的相关性[41].

(2) 环境中的胶体.  在天然环境中胶体物质广泛存在, 它们在大气过程 水化学 土壤/

沉积物环境中起到重要作用 . 胶体物质直径 0.001~1  µm, 在沉积物环境中它们被定义为

0.001~0.45 µm[42]. 由于胶体有机质有更大的比表面积, 与胶体相联系的 KOC值将大于土壤/沉

积物中的 KOC, 因而增加了多氯联苯等有机污染物的水溶性 [37], 减弱了它们与沉积物的亲和

力. 随着这些有机污染物在水中稳定性的增加, 它们随水流迁移的距离将会大大增加[43].

在讨论 PCB 在水体中的吸附机理时, 胶体物质的存在是不可忽视的. 对 PCB 吸附机理的

争论就与胶体物质有密切的关系 . 吸附现象是一个古老的现象, 许多学者在经典的物理化学

领域就对此现象进行过深入的研究. 不过将该现象在环境科学中进行深入讨论还是近二三十

年才开始的. 1979年, Chiou 等人[44]提出有机物在土壤颗粒物上的平衡吸附为线性吸附, 即有

机物在土壤水中的平衡浓度与土壤对同种有机物的吸附量呈很好的线性关系, 有机物在土壤

有机质中的吸附是分配机制. 在此之后, Weber 等人[45, 46]将这一概念推广, 并将固相从土壤严

格外推到水中悬浮颗粒物及沉积物. 这一时期 , 许多学者在这方面进行了大量的实验室模拟

及野外环境调查, 有很多数据支持了憎水性有机化合物线性吸附理论[45~48].

然而, 几乎在同一时期, Zabawa 等人 [49] 注意到了环境中胶体粒子的多样性及异质性问

题, 但没有将这一发现用于吸附现象的讨论. 在这之后的吸附研究中, 由于出现了大量的不能

用线性吸附模型很好拟合的数据, 于是不少学者将目光从宏观的吸附现象转移到对吸附剂尤

其是对环境胶体微观结构的讨论. Weber 等人[15]提出了扩散反应模型, Pignatello 等人[50]提出

了二元模型等.

随着科学技术的发展, 尤其是分离分析手段的改进, 许多科研工作者在对实验仪器条件

进行改进的基础上重新审视了吸附现象 , 再次提出了憎水性有机物的线性吸附理论 .

Gschwend 等人 [51]认为吸附等温线的非线性化是由于实验中水相与胶体粒子之间的不完全分

离, 即存在所谓的固体浓度效应. 由于未完全分离的胶体粒子的存在, 有机物在水中的表观浓

度增加, 从而使表观的吸附等温线非线性化. 在改进实验条件或修正这一效应后, 吸附等温线

依然是线性的.

从目前的研究数据分析, 颗粒物的有机碳含量及其微观结构都会对憎水性有机物的吸附
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行为产生影响. 当有机碳含量较高时, 分配机制起主要作用 当有机碳含量较低时, 颗粒物的

微观结构对吸附作用产生较大影响.

2.3.2  多氯联苯在各环境介质中的吸附现象    (1) 多氯联苯在气相/固相间的吸附/解吸. 从

气相到固态表面的吸附可以影响多氯联苯在环境介质内部和不同环境介质间的迁移过程. 如

大气中的多氯联苯在气相与颗粒物之间或气相与土壤表面的分配 [16]. 同样, 吸附现象也影响

了多氯联苯在土壤中的挥发[8,52,53]. 在土壤/大气分配过程中, 土壤对多氯联苯起到了缓冲作用.

当大气中多氯联苯含量增加时, 土壤可从大气中吸附 PCBs 当大气中 PCBs 含量下降时, 土

壤可将吸附的 PCBs释放回大气[54].

多氯联苯在大气悬浮颗粒物上的分配影响它们的迁移机制和残留时间 . 氯取代数相同的

多氯联苯中 , 邻位非取代和邻位一取代的比邻位多取代的对气溶胶有更强的亲和力. 这是由

于气/固分配系数与蒸汽压呈负相关, 而邻位多取代的 PCBs 有更高的蒸汽压的缘故[55,56]. 相

对湿度对多氯联苯在气溶胶上的吸附无明显影响. 同时, 多元回归分析的结果表明分配系数

与苯环间的二面角有密切关系 [56]. 多氯联苯的吸附量与气溶胶的含碳量呈正相关. 然而, 也

有作者认为, 无论是在大颗粒还是小颗粒上, 多氯联苯的分配系数都与其憎水性呈弱相关 [57].

这种弱相关性可以归因于一定量的多氯联苯在大气颗粒中具有不可交换性. 大气中, PCBs 在

大颗粒和小颗粒上的吸附能力是不同的. 雨水 雾气中的亚微颗粒物可以强烈地富集大气中

的多氯联苯. 在降水过程中, 亚微粒子有很强地从大气中转移 PCBs 的能力. 雨水中多氯联苯

的浓度可由 Henry 定律估算, 然而估算值总小于实测值, 这表明多氯联苯在雨水中会达到过

饱和状态. 即雨水对多氯联苯具有富集作用 . 电子显微镜显示亚微粒子对多氯联苯的捕获是

其迁移出气相的主要途径 [58]. 吸附系数的研究表明, 大气中的粒子比地表水中的粒子对多氯

联苯的吸附作用更强. 因而, 尽管大气环境中颗粒物浓度较低, 雨水对颗粒物的冲刷是降水过

程中多氯联苯转移出大气的主要机制[57,59].

(2) 多氯联苯在土壤中的吸附行为. 土壤和沉积物可看成由有机和无机组分组成的异质

性(heterogeneity)结构. 这种结构上的异质性可以影响吸附等温线的线性以及主要的吸附机制.

从微观上可以将土壤颗粒分为 3 个区域. 第 1 个区域为暴露的无机矿物质, 它对憎水性

有机污染物的吸附影响较小. 第 2 个区域为无定形态有机质, 近期对腐殖质在水中的行为及

存在状态的研究证明了它们的存在. 第 3个区域为长期积累的浓缩态有机质, X射线衍射研究

证明了它们的存在 [25,39,44]. 浓缩态有机质的组成更具有异质性, 因而, 非极性有机物在其中的

吸附比在无定形态中更有利. 在有机质化学组成方面, 土壤有机质组成是不断发生变化的. 它

们的含氧官能团的数目或增加或减少 . 大量的含氧官能团将导致土壤有机质极性的增加 , 从

而减小了与憎水性有机污染物的亲和力 , 使吸附容量降低. 在吸附剂元素组成与吸附质的吸

附系数之间存在相关性.

扩散反应模型正是基于这种土壤组成的异质性提出的 . 它的中心含意是土壤的吸附过程

形成了连续或不连续的系列, 吸附质在不同类型土壤中的吸附形式可以由简单的分配平衡到

纯粹表面吸附的过程. 异质性吸附有两个特征 : 在不同的土壤中, 吸附质的吸附容量变化很

大 吸附等温线显示出非线性 [60,61]. 由扩散反应模型可以得出如下结论: 若颗粒中每一个区

域的吸附都是线性的, 那么整个等温线也是线性的 若一个或多个区域的吸附是非线性的, 那
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么整条吸附等温线就会呈现一定的非线性 [28,61,62]. 由于土壤颗粒的异质性(heterogeneity and

multicomponent), PCBs 等憎水性有机物更易被吸附到与之有较强亲和力的区域中. 当高亲和

力的区域饱和后, 这些有机物才吸附到亲和力相对较弱的区域, 从而产生竞争吸附[63].

有机碳含量及土壤颗粒大小对于多氯联苯的吸附也是有影响的[64]. Poinke 等人[65]指出沙

质颗粒与细小颗粒在吸附特性上有明显差别, KOC 对粒径的关系呈钟形分布. 多氯联苯在土壤

中的吸附过程为分配过程[64], 分配系数明显地反比于其溶解度. 当 Aroclor 通过土壤中时, 它

们的渗透作用较弱[63,66], 类似于色谱作用它们会被分离. 因此 Aroclor 的分散系数是随时间不

断变化的[67]. 各种不同土壤对多氯联苯的吸附能力是不同的. Haque 等[68]以 56 µg/L的 Aroclor

1254 水溶液研究了多氯联苯在各种不同类型的土壤颗粒上的吸附 . 结果表明 , 德尔蒙脱砂

(delmonte)和硅胶不吸附任何多氯联苯; 多氯联苯的吸附量按草木灰土(woodburn) 伊黎石

蒙脱石 Kadinit土依次减少.

多氯联苯在土壤中的解吸表现为快慢两步. 低氯代的解吸速率高于高氯代的[69].

(3) 多氯联苯在天然水体中的吸附行为: 天然水生系统是一个复杂的体系. 除生物组成外,

还包括水体 沉积物 悬浮在水中的矿物颗粒 水中的胶体物质以及水中的一些大分子物质

(macromolecules).
水体中的颗粒物是由生物和非生物粒子组成的异质性混合物 , 它们来源广泛. 由于它们

的粒径较小 , 有些粒子长期悬浮于水中 [70]. 它们对于非离子态憎水性有机物的归趋与转化起

到了很重要的作用. PCBs 经过大气沉降及工业废水排放或地表径流进入水体后主要吸附在悬

浮颗粒物上 . 在比较底泥和悬浮颗粒物中多氯联苯含量时, 发现悬浮颗粒物中的含量是底泥

中的 4~10 倍[22, 71]. 这项研究表明水体中的悬浮颗粒物可能对多氯联苯是更重要的迁移媒介.

多氯联苯在地表水悬浮颗粒物中的分散系数表现为明显的常数. 它与样品收集方法以及化合

物的性质并无密切相关性 . 多氯联苯在水中的吸附程度正比于悬浮颗粒中有机碳含量 [70]. 有

机碳含量与水体深度有关, 因而多氯联苯的浓度也与水体深度有关. 其吸附程度反比于颗粒

物的大小[54, 68]. 在水体中, 大颗粒在数量上少于小颗粒, 由于它们大质量及更快的沉积速率,

它们对于多氯联苯迁移到沉积物中起到更大的作用 [71]. 随杀虫剂的使用和农业污水灌溉, 大

量表面活性剂进入水体中 [32]. 它们可以增加含水层中有机碳含量 [72~74]. 有报道指出 , 当表面

活性剂浓度高于临界胶束浓度(CMC)时联苯分子吸附量大大减少[32].

多氯联苯在水体与悬浮颗粒物间的分配系数受固体效应的影响. 即随水中固态颗粒物浓

度的增加, 多氯联苯的分配系数下降. 这种固体效应与热力学基本原理相违背[21]. 热力学定

律认为, 平衡条件下, 溶质在互不相溶的两相间的浓度比是个常数, 它与两相的质量或体积无

关. 为解决这一矛盾, 提出了所谓的 三相理论 [34]. 该理论认为, 水体中总悬浮颗粒物是通

过以下途径影响吸附的: 随水中总悬浮固体颗粒物(total suspended solids, TSS)的增加胶体物

质的浓度增加; 由于胶体物质的增加及颗粒物间的相互作用使易于吸附的污染物产生解吸 ;

颗粒物浓度增加, 加大了它们的聚集使扩散路径加大, 由此影响吸附动力学[34,70]. 也有的学者

认为固体效应源于在实验中微小颗粒物与液相不能有效地分离. 在预先洗除这些小颗粒的情

况下线性分配的概念在环境中还是适用的, 分配系数在很宽的范围内还是常数[18,21].

沉积物颗粒大小对于多氯联苯的吸附有显著影响. 多氯联苯优先聚集在小颗粒上 , 并且

大颗粒(φ >  63 µm)主要吸附低氯代的多氯联苯, 而高氯代的组分吸附于小颗粒上(φ <  63 µm)[75].
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胶体对于多氯联苯的吸附也有明显影响. 在沉积物孔隙水中, 40%~80 的多氯联苯被胶体有

机碳吸附. 随多氯联苯溶解度下降和氯代程度提高, 多氯联苯与胶体作用加强. 由于胶体的存

在, 多氯联苯在孔隙水中的浓度常常超过它的溶解度 . 这种吸附降低了多氯联苯的生物可利

用性 , 增加了它的流动性 [76]. 随底泥深度

增加, 多氯联苯与胶体作用加强. 这影响了

其在底泥中的分布[77]. 温度对 PCBs在沉积

物中的吸附/解吸也有重要影响 . 它从沉积

物到水体的迁移水平夏季高于冬季[18].

许多研究表明 PCBs 在沉积物中的吸

附过程是分配机制 , 吸附等温线非线性是

固体效应造成的 [17,78]. 但也有学者认为这

种非线性反应了位阻效应及慢的吸附动力

学[76]. 我们的研究工作支持了 Aroclor 1242

在沉积物中的吸附为线性吸附 . Weber 等

人的研究证明了 Aroclor 1254的线性吸附. 它们的吸附等温线分别见图 2和表 3.

表 3  Aroclor 1254 线性吸附参数

吸附剂 有机碳含量/ Kp Ce/µg m−3 相关系数

沉积物 1 3.45 23.760 9.6 0.999

沉积物 2 9.48 88.981 8.2 0.920

随着 PCBs使用量的下降, 水体中 PCBs的浓度将更多地受到底泥-水体之间作用的影响[79].

沉积物不仅仅是 PCBs 汇, 在一定条件下也可能成为 PCBs 这类“化学定时炸弹”爆发的源. 研

究结果已经表明, 通过沉积过程真正除去的 PCBs仅占底泥表面通量的一小部分, 吸附到沉积

物颗粒上的大部分 PCBs 都参与到再循环过程中. 多氯联苯的解吸过程以单一的解吸速率常

数来描述是不准确的 . 全过程可分为快速解吸和慢速解吸两部分. 慢速解吸的速率随温度升

高明显加快 [36,80]. 这种现象可以归因于多氯联苯在天然高聚物的无定性态和浓缩态有机质中

的扩散速率不同[80].

3  结论与展望

多氯联苯的吸附/解吸过程在其迁移转化的全部过程中往往起重要作用. 在这一领域, 提

出了许多理论与模型 . 然而所有的模型都不具有普遍适用性 . 这向我们提出了从机理上进一

步研究多氯联苯环境吸附行为的课题, 进而为更深入地研究持久性有机污染物在环境中的归

趋, 为更准确地对 PCBs进行风险性评价与管理提供有力的科学支持.
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