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摘要摘要 污染物进入土壤后，与土壤成分发生相互作用，使其赋存状态发生变化，导致其移动性、生物有效性甚至是化学反应活性

都出现不同程度的降低，使其环境与生态风险发生改变，并对其修复效率产生重要影响。污染物的移动性、生物有效性及化学反

应活性既互相关联又不尽相同，其中生物有效性不但取决于污染物的赋存状态，还取决于生物吸收等过程，不同学科领域对生物

有效性的理解存在较大差异。本文从污染物与土壤相互作用出发，综述了土壤中有机污染物生物有效性的研究意义及进展，介

绍了污染物生物有效性涵义的认识历程，比较了生物有效性的不同评价方法，讨论了土壤环境因素、土壤生物、污染物性质及老

化作用对土壤中有机污染物生物有效性的影响。
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随着工农业的快速发展，有机类化学品被大量使用，并

通过各种途径进入环境中，给生态环境和人类健康带来了极

大威胁。土壤是有机化学品的一个重要的汇，土壤中的化学

品来自于农药施用、大气干湿沉降、工业废水与废物排放、污

水灌溉与污泥施用等。有机污染物进入土壤后，会与土壤成

分相互作用，由于土壤是由多种成分组成的高度不均一性介

质，污染物的赋存状态发生很大变化与分化。这将导致污染

物的流动性、生物有效性甚至化学反应活性都不同程度地降

低，对其环境生态风险及修复效率都产生重大影响。

过去，人们通常使用污染物总量来评估土壤中有机污染

物的风险，但是由于污染物总量并没有考虑到污染物的赋存

状态，没有反映污染物的生物有效性，得到的结果往往会过

高地估计污染物的生态风险，造成资源浪费。因此，污染物

的生物有效性对其在土壤中的生态风险和土壤污染的评判

标准具有决定性的作用，进而影响环境修复的效率及修复技

术的选择，所以正确评价污染物的生物有效性，对于建立土

壤污染诊断方法和指标，制定基于生态风险评价的环境法

规，以及土壤修复技术的研究和实践都是至关重要的。但

是，生物有效性是一个多过程连续作用的结果，生物有效性

既取决于污染物的赋存状态，又取决于生物吸收过程。前者

受土壤性质（有机质、矿物组成、颗粒及孔径大小与分布等）、

污染物性质（溶解度、憎水性、极性及可电离基团等）以及污

染物与土壤作用时间等因素影响；后者受生物种类、性质及

状态的影响，而且生物可通过自身活动，如释放分泌物对污

染物的赋存状态起到反作用。因此，生物有效性影响因素复

杂，不同学科的理解角度不尽相同，尚有很多未知的科学问

题。科技部在重点基础发展研究计划（973计划）中，针对有

机污染物的生物有效性机理与预测技术进行了立项研究，可

为提高土壤中有机污染物风险诊断的准确性以及修复技术

的效率提供科学基础。

1 生物有效性的定义
生物有效性对于土壤环境污染物的生态风险诊断与修

复效率的提高都至关重要，近几年关于生物有效性的研究越

来越多。但由于其研究涉及领域众多（包括药物学、生态毒

理学、环境学等），不同学科领域对生物有效性的理解不同，

使得生物有效性的学术概念和界定在不同领域难以统一。

在环境领域，Alexander等[1]认为生物有效性是化学物质对于

生物体的可接触性及对生物的潜在毒性，化学物质进入生物

体的能力与生物体种类、介质性质、暴露时间和途径有关

系。Semple等 [2]为了明确生物有效性，提出了生物有效性

（bioavailability）及生物可及性（bioaccessibility）2个概念，其中
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生物有效性是指化学物质从环境中通过细胞膜进入生物体

的量；而生物可及性则包括生物有效性及化学物质进入生物

体的潜在能力2部分。周启星等[3]认为生物有效性是指污染

物能对生物产生毒性效应或被生物吸收的性质，其包括生物

毒性及可利用性部分。Rostami等[4]认为对于健康风险评估，

生物有效性分为绝对生物有效性和相对生物有效性，其中绝

对生物有效性代表经摄入到达全身的剂量分数，而相对生物

有效性指某一种化合物在不同形态或暴露时间下的比值。

虽然对于生物有效性的具体概念无法统一，但研究者大都认

为其涉及了独立的物理、化学、生物等过程或作用。为了消

除生物有效性在理论上的歧义，Ehlers和Luthy[5]在美国研究

顾问委员会（US National Research Council, USNRC）年度报

告中首先提出“生物有效性过程”概念，以规范环境领域中生

物有效性的学术内涵（图1）。

如图 1所示，生物有效性过程通常是指污染物与环境组

分、生物体之间发生的多种物理、化学和生物等多种作用或

过程。具体过程包括：A过程，污染物与固相组分的结合与释

放，该过程主要影响污染物的环境赋存；B和C过程，结合态

与游离态污染物的环境迁移，该过程决定了不同形态污染物

的环境传质及总暴露水平；D过程，污染物被生物膜吸收，该

过程是污染物从环境介质进入环境生物产生活性效应的最

后一道屏障，其渗透吸收能力与污染物的化学结构及环境赋

存密切相关；E过程，污染源与靶标位点的结合，该过程决定

了污染物的生物活性，但由于该过程与土壤的影响无关，因

此不在生物有效性过程的讨论范围之内[5]。与USNRC报告中

对生物有效性过程的定义相比，Semple等提出的生物有效性

定义主要针对过程D，而生物可及性包括A～D过程。

图1 土壤或沉积物中污染物生物有效性过程

Fig. 1 The bioavailability process of contaminant is soil or sediment

2 影响土壤中有机污染物生物有效性的因素
有机污染物进入土壤后，必然发生吸附、解吸、迁移、转

化等一系列物理、化学和生物学过程。影响污染物生物有效

性的主要因素有土壤物理化学性质、土壤生物种类、污染物

的性质，及相互作用时间等环境因素。

2.1 土壤环境因素

2.1.1 土壤有机质

土壤有机质是土壤的重要组成部分，其性质和含量是影

响污染物生物有效性最主要的因素[6-8]。大多数有机污染物

都是非极性的，其吸附程度主要取决于土壤有机质的含量与

性质，尤其是在有机质含量分数大于1%时。以往研究发现，

污染物在有机质含量高的土壤中，其生物有效性明显低于有

机质含量低的土壤[9]。本实验室研究发现，芘在有机质含量

较高的黑土中生物有效性显著低于有机质含量低的水稻

土。Huang等[10]研究了老化作用及土壤性质对土壤中三硝基

甲苯(TNT)生物有效性的影响，发现TNT的生物-土壤富集系

数（biota soil accumulation factor, BSAF）与土壤有机质含量、

黏土矿物含量及阳离子交换量呈显著负相关关系。也有研

究表明，污染物在有机质含量高的土壤中其老化作用明显高

于有机质含量低的土壤[11]。

另外，研究发现土壤有机质的组成也能够影响土壤中有

机污染物的生物有效性。研究表明，有机污染物在土壤中的

赋存状态与土壤中有机质的结构和组成有密切关系[12-13]。有

研究者按有机质与有机污染物作用机制的不同，将其分为无

定型的“软橡胶态”和浓缩的“硬玻璃态”。前者对有机污染

物的作用主要以线性的快速可逆分配作用为主；而后者主要

以非线性的慢速可逆或不可逆的吸附作用为主[14]，并认为这

种吸附态有机污染物的缓慢脱附是限制其生物有效性的主

要因素[15]。

2.1.2 土壤矿物

土壤矿物也是土壤的重要组成部分，当土壤有机质含量

低于 1%时，其对土壤或沉积物的吸附和赋存状态可能起到

重要作用[16]。Liu等[17-18]研究表明，土壤矿物对阿特拉津及丁

草胺都有较强的吸附能力，且土壤有机质吸附和土壤矿物吸

附的相对贡献率与土壤中粘粒和有机质含量的相对比值有

关。一方面，土壤中存在一些常见的黏土矿物，如膨润土，高
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岭土，伊利石都可以通过表面吸附作用滞留有机污染物，如

酚类，硝基苯等[19-20]。另一方面，粘土内层表面也能够明显吸

附苯、三氯乙烯、菲及除草剂等 [21-22]。Ukrainczyk等 [22]研究了

除草剂烟嘧磺隆在黏土矿物上的吸附行为，认为烟嘧磺隆在

可膨胀黏土矿物的化学吸附明显增加了其在土壤中的吸附，

而且使进入黏土矿层间的污染物很难解吸下来，其中只有

50%~70%的烟嘧磺隆能够被乙腈/水（2∶1）溶剂解吸。

2.1.3 碳质吸附剂

随着工农业的发展，越来越多的活性炭、生物炭、碳纳米

材料等碳质吸附剂进入土壤环境。由于上述碳质吸附剂具

有较大的比表面积和孔体积，对有机污染物能够表现出很强

的吸附能力[23-24]，进入土壤后必然会改变土壤的性质，对有机

污染物在土壤中的吸附/解吸及赋存状态产生影响，进而影响

有机污染物的生物有效性。Sun等[25]发现将活性炭加入沉积

物中能降低多氯联苯（PCBs）对淡水寡毛纲动物 Lumbriculus

variegatus的生物有效性，降低程度与活性炭和沉积物的混合

方式相关。Denyes等[26]发现，向土壤中添加生物炭可以显著

降低PCBs对Eisenia fetida的生物有效性，且随着添加量增加

生物有效性降低显著。Towell[27]等向灭菌土壤中添加一系列

浓度梯度的富勒烯、单壁碳纳米管、多壁碳纳米管后，发现C14

标记的多环芳烃（PAHs）的 β-环糊精（HPCD）提取率随着碳

纳米材料浓度的增加而降低，并且当碳纳米材料的浓度大于

0.05%时，用C14标记的菲的矿化也受到抑制。本实验室研究

也发现，分别向土壤中添加生物炭和碳纳米管，可以显著降

低芘和六溴环十二烷（HBCDs）对蚯蚓的生物有效性。

2.1.4 溶解性有机质

溶解性有机质（dissolved organic matter, DOM）主要指能

够溶解于水、酸或碱溶液的有机质，它仅是一个操作定义：能

通过0.45 μm的滤膜，具有不同结构和分子量的有机物[28]，广

泛存在于天然水体和土壤中。土壤DOM来源于凋落物和残

根分解产物和土壤腐殖质。有研究表明，土壤DOM是土壤生

态系统中一种重要的活性组分，能够充当疏水性有机污染物

的配位体和吸附载体，对其在环境中的迁移，归趋和生物有

效性具有重要影响[29]。一方面，DOM中疏水性基团容易与疏

水性有机污染物结合形成配合物，既可以促进有机物在溶液

中的溶解，也可以导致有机物污染物与DOM产生共迁移，使

其从土壤环境中迁移和扩散出来，从而抑制土壤对有机污染

物的吸附[30]。另一方面，DOM在土壤表面的以累积吸附的形

式增加了土壤有机碳含量，使土壤表面吸附点位增加，对有

机物的吸附容量也随之增加。

2.1.5 表面活性剂

表面活性剂是日常生活和工业生产中常见的化工产品，

普遍存在于环境中。表面活性剂分子具有亲水和亲油两种

基团，因而具有特殊的表面活性。表面活性剂的一个重要特

征是，在一定浓度下能自发形成胶束。表面活性剂胶束中，

疏水基团处于胶束的内部形成疏水性内核，从而提供相对较

大的疏水环境，疏水性有机污染物分配其中，大大提高了在

液相中的表观溶解度，这就是表面活性剂的增溶作用[31]。

根据亲水基团电荷性质的不同，通常将表面活性剂分类

为阴离子型、阳离子型、两性型和非离子型。由于表面活性

剂的表面活性、增溶能力及自身电荷性质，对环境中有机污

染物的溶解、吸附、挥发及生物有效性都有重要影响。土-
水-表面活性剂体系中，表面活性剂不仅存在于水溶液中，也

会吸附于土壤固相上。由于土壤表面呈现电负性，阳离子表

面活性剂进入土壤后，主要聚集在土壤颗粒表面，形成类胶

束结构，能够有效地分配溶液中的疏水性有机污染物，从而

显著增强疏水性有机污染物在土壤固相上的吸附，降低其生

物有效性，对土壤有机污染物的缓解有重要意义。

目前已有一些研究将阳离子表面活性剂用于建造土壤

污染物的隔离带或防渗层，通过增强土壤对有机污染物的吸

附，缓解了有机污染物向地下水及深层土壤的扩散[32-33]。阴

离子型及非离子型表面活性剂进入土壤介质后，能够增大有

机污染物在水相中的溶解度，促进有机污染物从土壤上的解

吸，提高其生物有效性，促进微生物对有机污染物的降解以

及植物根系对有机污染物的吸收，进而增强污染土壤的修复

效率[34-35]。另外，由于表面活性剂对微生物及植物有一定的

刺激和毒性，如何高效筛选对特定表面活性剂适应强的微生

物及高效、环境友好和无二次污染的表面活性剂强化修复土

壤中的污染物仍需深入研究。

2.1.6 其他土壤环境因素

除了上述因素，土壤温度、湿度、pH值等也会对土壤中有

机污染物的生物有效性产生影响。Iqbal等[36]研究发现，随着

土壤温度的升高，多环芳烃与五氯芬的生物有效性显著提

高，降解量显著增加。Kottler等[37]研究发现，在污染物加入前

对土壤进行干湿交替，未老化菲的可提取性明显增加；而在

污染物加入土壤后，在对土壤进行干湿交替，菲的可提取性

下降。另外，pH值也能对土壤中有机污染物的吸附/解吸过

程产生重要的影响。Brusseau等[38]研究发现，酸化土壤悬浮

物可以提高卤化物脂肪烃的解吸速率，pH值由天然值增加

时，解吸率由13%增加到80%。

2.2 土壤生物

土壤动物、植物、微生物是评价土壤中有机污染物生物

有效性的常用受体，其中微生物和蚯蚓最为常用。随着新型

污染物研究越来越多受到重视，植物评价生物有效性在最近

越来越受重视。这是因为新型污染物往往带有较多的极性

基团，具有较高的水溶解度，相比于传统憎水性有机污染物，

更适合于植物吸收[39-40]。三者对于土壤中有机污染物的吸收

利用存在着较大差异，另外即使是同属不同种的生物也有很

大差异。

本实验室研究发现，Eisenia fetida 对土壤中 α-和 γ-
HBCDs的富集能力显著高于Metaphire guillelmi，而对于 β-
HBCDs而言两者相差不大 [41]。Peters等 [42]研究了 2种葫芦科

的植物北瓜和笋瓜对滴滴伊（DDE）的富集，发现两者根部对

DDE的吸收能力相近，而茎部中DDE的残留检测显示北瓜的
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残留量要高于笋瓜，表明北瓜的传导能力高于笋瓜。Tang
等[43]、Liste等[44]在研究土壤中多环芳烃的生物有效性时发现，

微生物将土壤中多环芳烃降解后，蚯蚓仍能富集土壤中70%
的多环芳烃，蚯蚓与微生物对污染物的利用性存在较大差

异。因此，选取合适的生物种类是评价生物有效性至关重要

的一个方面。

另外，土壤动物也会对土壤中有机污染物的生物有效性

产生一定的反作用。有研究发现，蚯蚓在土壤中的各类活动

（取食、消化、排泄蚓粪、分泌黏液及撅穴等）对有机污染物在

土壤中的降解和转化也有着间接和直接的影响[45]。直接作用

主要来源于有机污染物随土壤进入蚯蚓的肠道和消化系统

后，在肠道传输的过程中经历降解和代谢，并可能被蚯蚓吸

收和蓄积[46-47]。间接作用主要源于蚯蚓的各种活动改变了有

机污染物周围土壤的理化和生物学性质，如蚯蚓通过改变土

壤的透气性和土壤团聚体结构，影响了土壤的氧化还原状

态，进而影响污染物的生物有效性[48]，另外蚯蚓对土壤中微生

物群落和丰度的影响可能会直接或间接影响到污染物的降

解和转化[49]。

对植物而言，根系分泌物对土壤中有机污染物的生物有

效性也能产生重要影响。一方面根系分泌物对土壤理化性

质，如团聚体大小、pH值、阳离子交换量及吸附性均有不同程

度影响。另外，根际由于其独特理化条件，特别是根系分泌

物的存在，使其具有不同于非根际的微生物数量及活性。研

究发现，根系分泌物可以促进土壤中有机污染物的解吸，提

高土壤中有机污染物的生物有效性。Pan等[50]研究发现，玉

米根系分泌物对联苯菊酯有较强的附着作用。Luo等[51]研究

表明，根系分泌物明显增加了土壤中滴滴涕（DDT）的解吸，且

该解吸作用受土壤有机质和溶解有机质的影响。

2.3 污染物的性质

有机污染物的性质，如分子体积、空间构象及自身的疏

水性等也是影响其生物有效性的重要因素。土壤中有机污

染物主要以2种形态存在：游离态和结合态，而污染物的疏水

性会影响其在土壤中的存在形态，进而影响其生物有效性。

对于蚯蚓而言，其对土壤中污染物的富集一方面是通过皮肤

从间隙水中富集，另外还能通过摄食在消化道中直接从土壤

中富集。研究表明，对于疏水性较弱的有机污染物主要通过

被动扩散的作用进入蚯蚓体内，而疏水性较强的有机污染物

则主要通过吞食作用进入蚯蚓体内[52]。对于植物而言，其可

通过根系直接从土壤溶液中吸收有机污染物并沿木质部随

蒸腾流以被动传输方式向上分配传输至茎叶中[53-54]。研究发

现，植物根对有机污染物的吸收和累积与污染物的疏水性和

解离性存在密切关系[55-56]。

Zhang等[57]研究发现，水稻（Oryza sativa L.）对土壤中化合

物的根系富集因子（soil-root bioaccumulation factors, RCFs）
与 PCBs的 logKow值（5.5~7.5）呈显著的正相关性（p<0.05），与

多溴联苯醚（PBDEs）的 logKow值（6~10）呈显著的负相关性（p<

0.01），与双（六氯环戊二烯）环辛烷（DPs）、1,2-二（2,4,6-三溴

苯氧基）乙烷（BTBPE）和十溴二苯乙烯（DBDPE）的 log⁃
Kow值（7.5~12）呈显著的负相关性（p<0.05），且植物的RCF峰

值范围出现在 logKow 6~8。Tomar等[58]研究发现，胡萝卜和红

薯对立痛定、拉莫三嗪等非离子型药物的吸收远高于美托洛

尔、双氯芬酸钠等离子型药物。

有研究者通过温室土培实验发现，玉米对离子型化合物

全氟辛烷磺酸（PFOS）和全氟辛酸（PFOA）也具有吸收作用，

随后通过水培实验发现玉米对PFOS的吸收是不需要能量的

被动运输过程，但需要水通道蛋白和阴离子通道等载体蛋白

的参与，而对PFOA的吸收是一个需要能量供应的主动运输

过程，而且还需要特定的阴离子通道参与。另外，有机污染

物的分子体积和疏水性又会影响生物对污染物分子的利用

能力，进而影响其生物有效性。有研究认为分子体积较大的

污染物很难进入生物薄膜，而疏水性较强的污染物很难进入

肠内上皮细胞。其次，有研究认为有机污染物的空间构象会

对其在土壤表面的吸附产生一定的影响，进而影响其生物有

效性。Ehlers等[14]通过比较不同空间构象的PCBs在土壤上吸

附能力的差异，发现平面结构的 PCBs分子更易于被土壤有

机质吸附。

2.4 老化时间

老化是指增加污染物和土壤的接触时间。作用时间越

长，污染物与土壤成分的结合越强烈。很多研究表明，随着

污染物与土壤接触时间的延长，土壤中有机污染物的生物有

效性、毒性效应、生物降解性及污染土壤的生物修复效率都

迅速下降[1,59]。在实际的田间试验中也可以观察到老化过程

中有机污染物生物可利用性的明显降低，在一个49年前施用

DDT的田间土壤中，相对于新加入的污染物来说，只有30%、

12%、43%的DDT、DDE和滴滴滴（DDD）能够被蚯蚓利用和富

集，28%、34%的狄氏剂能够被生物利用[60]。很多实验室的研

究也证实了老化后的土壤有机污染物对于微生物的生物有

效性明显低于未老化的土壤有机污染物，老化后土壤动物对

于萘、菲、阿特拉津[61]、蒽、荧蒽和芘[62]的富集量明显降低。但

是这种生物有效性的降低速率会逐渐变慢最终达到一个稳

态值后不再有明显的下降[1]，而达到稳态这一个过程所需时

间可能是几天、几周或者数年[63]。

3 生物有效性的预测方法
土壤中污染物的生物有效性是多个过程连续作用的结

果，影响因素复杂，如何建立一个可靠的预测方法，为生态风

险评价提供实用的技术，是该领域研究的一个重要方面。土

壤中有机污染物生物有效性的评价方法主要包括化学方法

和生物学方法两大类。

3.1 生物学方法

生物方法评价污染物生物有效性可分为直接和间接两

种。其中，直接评价方法是指将生物体直接暴露于污染土壤
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中，待富集平衡后直接测定生物体内富集污染物的含量或微

生物矿化的污染物的含量。这种方法将土壤中生物因素（例

如生物的新陈代谢）与非生物因素（如pH值、有机质含量）等

影响生物有效的因素综合起来考虑，可以准确测定土壤中污

染物对生物的有效性。

常用的土壤生物包括土壤动物、土壤微生物和土壤植物

等。蚯蚓是与土壤密切接触的生物之一，对多种污染物反应

灵敏，因此很多研究采用蚯蚓作为试验物种。常用的测定蚯

蚓对土壤中有机污染物生物有效性的方法有两种：生物蓄积

法和临界机体残留法（critical body residues, CBRs）。
生物蓄积法是将蚯蚓直接暴露于污染土壤中，待富集平

衡后，直接测定蚯蚓体内污染物的含量。进入蚯蚓体内的污

染物，一部分进入储存组织，其他的进入蚯蚓体内的毒性作

用位点。当蚯蚓体内毒性作用位点的污染物浓度低于毒性

阈值时，不足以对蚯蚓产生毒性作用[64]。CBRs是指当蚯蚓暴

露于致死或半致死浓度的土壤时，蚯蚓体内富集的污染浓

度，该方法测定的是当蚯蚓体内毒性位点的污染物浓度高于

毒性阈值时，蚯蚓体内的污染物总量[65]，能将有机污染物的毒

性和生物富集作用结合在一起。另外，近年来生物标记法作

为间接评价生物有效性的方法也受到越来越多的关注。生

物标记法是指当生物体暴露于污染土壤时，污染物会引起生

物体大分子、细胞或生理的改变，这些生理效应与土壤污染

物的量之间有明显的剂量-效应关系。因此，通过测定这些

生物效应可间接地反映有机污染物的生物有效性。目前，利

用生物法评价土壤中污染物生物有效性存在的主要问题是

试验周期较长，实验物种间差异及实验条件影响较大。

3.2 化学方法

传统的化学方法主要是指激烈的提取方法，一般称为总

量或耗竭式提取，如索氏提取、超声提取、加速溶剂萃取、超

临界流体萃取等，这些方法往往提取了土壤中所有相态的污

染物，导致过高地估计其生物有效性，不能客观地评价污染

物的生态风险[66]。所以人们试图用部分提取方法来反映土壤

中有机污染物生物有效性部分，温和溶剂萃取、环糊精提取、

Tenax树脂提取等是常用的方法。其中，温和溶剂萃取被大

量地应用于评价疏水性有机污染物（hydrophobic organic com⁃
pounds, HOCs）在固相中的生物有效性。各种不同的溶剂，特

别是极性溶剂被用作萃取剂。温和溶剂萃取的优点在于方

法简便、可操作性强，但也受到溶剂类型、固水比、提取时间

等操作条件的限制。

环糊精是一系列天然无毒的环状低聚糖的总称，它具有

一个外亲水内疏水的环状纳米尺寸空腔，可以作为主体分子

选择性的包合客体污染物，生成水溶性的包合物，从而增加

其溶解性和稳定性。其中，HPCD是环糊精的一类衍生物，常

被用于评价多环芳烃（PAHs）、有机氯农药（OCPs）、多氯联苯

（PCBs）和脂肪烃等在土壤或沉积物中的生物有效性 [67- 68]。

HPCD提取的主要优势在于采样过程中，无需附加装置，快速

易行，但HPCD的提取容量限制会低估生物有效性；有研究者

进一步开发了吸附性生物有效性提取（sorptive bioaccessibili⁃
ty extraction, SBE）方法，该方法在HPCD提取时引入高吸附

容量的聚合物，连续吸附 HPCD 溶液中的目标物，避免因

HPCD吸附量饱和而造成的低估[69]。

Tenax是一种对疏水性有机污染物极具亲和力的多孔聚

合物。Tenax颗粒本身质地轻，密度小于水，离心后一般浮于

提取液表面，易于过滤分离回收，同时可以耐高温，因此被认

为是较好的吸附剂，目前被广泛应用于不同环境介质中疏水

性有机污染物的生物有效性评价[70]。本实验室利用Tenax提
取技术对不同土壤中芘的生物有效性进行预测，发现不同土

壤中芘的解吸百分率与蚯蚓体内芘的浓度存在较明显的相

关关系（R2=0.935, n=6）；而关于HBCDs的研究则发现，土壤

中Tenax可提取的快速解吸部分（Frap）与蚯蚓体内HBCDs的
浓度存在一定的相关关系（R2>0.775, n=5×6）。

为了进一步提高化学预测手段的准确性，人们又进行了

仿生技术的研究，进一步提出了被动采样方法。被动采样包

括了所有以非耗竭方式测定污染物从基质自由流动到采样

器的方法。这种方法通过使分析物选择性分配和吸附到替

代相，而不断从土壤中解吸，达到平衡后，通过计算孔隙水中

的自由溶解态浓度，预测生物有效浓度[71]。目前开发应用的

方法有固相微萃取（solid phase microextraction，SPME）、聚甲

醛采样（polyoxymethylene samplers，POM）、半透膜被动采样

（semi-permeable membrane device，SPMD）等技术。其中，

SPME是一根涂有薄层聚合物的玻璃棒或硅棒，当与样品接

触时，有机污染物通过扩散被吸收进入聚合物相。由于棒上

的聚合物涂层很薄，SPME采样通常是非耗竭性的，不会显著

改变样品基质的相平衡（相比于其他方法），另外 SPME在样

品采集准备过程中几乎不需要溶剂或溶剂消耗量极少[72]。但

是使用SPME评价生物有效性也需考虑可能存在的表面生物

淤积，基质效应以及采样平衡时间[73]。

SPMD通常由低密度聚乙烯膜管，内部填充一层中性、大

分子量脂类如三油酸甘油酯构成，标准化的 SPMD长 91.4
cm，宽2.5 cm，内含1 mL三油酸甘油酯，其他尺寸的SPMD的

膜脂比也维持在100 cm2/g。SPMD被广泛用于模拟水生生物

对于持久性有机污染物富集，它最重要特点是，三油酸甘油

酯与生物体内一些种类的脂肪相似，这种亲脂性溶剂使得

SPMD可以用来模拟生物富集的过程，从而评价生物有效

性。本实验室提出了基于半透膜被动采样技术SPMD的微萃

取方法-SPM-ME（Semi-permeable membrane based micro-ex⁃
traction）[74]，减小 SPMD中三油酸甘油酯的体积，避免过高估

计生物可利用性，并将其应用于测定间隙水中的污染物浓

度。随后，将其用于富集土壤体系中的芘，并与蚯蚓富集法

相比较，发现SPM-ME内芘的浓度与蚯蚓体内芘的浓度存在

较明显的相关关系（R2=0.935, n=18）。
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4 结论与展望
基于生物有效性对土壤中污染物环境风险评价和生物

修复技术的重要影响，如何准确地预测污染物生物有效性是

环境科学领域的一个重点研究方向。土壤是一个复杂的体

系，进入土壤的有机污染物以不同的作用力结合在土壤的不

同微观结构上，结合状态发生了高度分化，进而表现出不同

的生物有效性。土壤的不同理化性质、动物种类及污染物性

质都会对污染物的生物有效性产生重要影响，而当前有关土

壤中有机污染物生物有效性影响因素的研究尚多集中于对

实验现象的描述和表征，对于关键因素和作用机理的研究仍

待深化。

在生物有效性的评估预测技术研究中，面临着化学方法

不能如实反映污染物生物有效性，已有的仿生技术又存在一

定局限性的问题，而生物方法又存在因物种而异，难以比较

的困难。因此，生物有效性的评价手段应从以下两个方向寻

求突破和发展：一方面，对已有的模拟生物利用的仿生技术

进行完善，开发新型的仿生技术，尝试两种或更多手段的联

用；另一方面，寻找最优的生物测定方法群，建立统一的标准

体系。
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Meaning and progresses of studies on bioavailability of organic
contaminants in soil

AbstractAbstract Once an organic contaminant enters the soil, it will interact with the soil constituents, changing its existing state in the soil,
which in turns will reduce the mobility, the bioavailability and the chemical reactivity to a certain extent and will have significant impacts
on the risks of organic contaminants to the environment and the ecosystems as well as on the efficiencies of remediation technologies. The
changes in the mobility, the bioavailability and the chemical reactivity are related with each other but have their own features. The
bioavailability of the organic contaminants depends not only on the existing state of the contaminant in the soil but also on the absorption
process of the organisms, and hence, there are many different understandings among different research fields about the meaning of
bioavailability. In this paper, the recent research progresses on the bioavailability of the organic contaminants in the soil are reviewed from
the view of the interactions between the soil and the organic contaminants. The meaning of the bioavailability is discussed, and different
evaluation methods are compared. In addition, the impacts of the soil media factors, the soil organisms, the chemical properties and the
aging on the bioavailability of the organic contaminants in the soil are highlighted.
KeywordsKeywords organic contaminants; bioavailability; soil
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