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Abstract 
Bioavailability of pollutants in soil is one of the main factors that determine their environmental 
fate. It is a key to the successful implementation of bioremediation of polluted soil. Sorption of or-
ganic pollutants occurs once they enter soil, and subsequently influence the bioavailability of the 
pollutants. To accurately predict the bioavailability of organic pollutants in soil, coupled sorp-
tion-biodegradation models need to be established. This paper introduces five coupled sorp-
tion-biodegradation models used in the literature to account for the bioavailability of pesticides 
and polycyclic aromatic hydrocarbons in soil and sediment as influenced by sorption. The overall 
objective of this paper is to offer proper ideas for soil pollution control and remediation. This is 
achieved by summarizing the establishment of these models, their evaluations and applications, 
and by discussing potential problems associated with these models. 
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摘  要 

污染物的微生物可利用性是控制其环境归趋的主要因素之一，也是决定受污染土壤的微生物修复技术成

败的关键。有机污染物进入土壤后发生吸附作用，进而影响其生物可利用性。正确预测有机污染物在土

壤环境中的微生物可利用性，需要建立可靠的吸附–降解动力学模型。本文介绍了五种国内外常用的有

关农药和多环芳烃在土壤/沉积物上的吸附–降解耦合模型，综述了模型建立过程、评价方法、适用范围，

探讨了现有模型在实际应用中的共性问题，以期为土壤污染的控制和修复提供思路。 
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1. 引言 

现代工农业生产生活过程产生排放大量有机物，如化学农药、多环芳烃(PAHs)、多氯联苯(PCBs)及
抗生素(ATBs)等，使土壤污染成为全球性的环境问题，土壤有机污染的修复日益迫切[1] [2]。当前土壤污

染修复技术中，生物修复因其具有低耗、高效、安全及属于纯生态过程等显著优点而受到越来越多的重

视[3] [4]。鉴于修复主体的不同，受有机物污染的土壤生物修复技术可分为植物修复、动物修复、微生物

修复及其联合修复技术[5]，其中微生物修复技术是最具应用和发展前景的生物修复环保技术之一[6]。 
有机污染物的微生物可利用性是影响它们环境归趋的主要因素之一，也是决定受污染土壤和沉积物

的微生物修复技术的成败关键[7] [8] [9]。早期研究认为，有机污染物的微生物可利用性取决于微生物能

够接近有机物分子并发生直接碰撞的能力。当微生物细胞和有机物分子在水土体系中共存时，二者均可

同时存在于土壤溶液(水相)中及吸附在土壤上，但只有水相中的有机物分子才能够与微生物发生直接的碰

撞，从而进行有机物的微生物降解[10]。在此基础上提出的有关吸附对微生物降解影响的理论认为：有机

物一旦吸附于土壤上，与微生物的直接接触受到限制，就不能发生微生物降解。 
越来越多的研究表明，吸附态污染物也能够被微生物利用[11]-[19]，至少污染物解吸至土壤溶液中对

于生物降解来说不是一个必要条件[20] [21] [22]。为了预测吸附态有机物的生物可利用性，需要建立可靠

的数学模型。理论上，即使建立最简单的模型也需要融入物理参数或变量，例如吸附质在游离相、易解

吸相、不可解吸相的比例，各相质量转移动力学，以及吸附质与吸附剂接触的持续时间。若深入考虑，

假设解吸是由径向分散主导，还需要有关颗粒尺寸、颗粒内部孔径结构以及其他变量[23]。此外，还有生

物参数(或变量)影响，比如细菌在吸附剂上的附着情况[22]、细菌与有机物接触时间、细菌对有机物的代

谢途径等等，也是模型的组成部分。随着参数的增加，模型的复杂性越来越大，实用型模型的建立则越

来越困难。鉴于目前有关农药和多环芳烃在土壤/沉积物上的吸附–降解动力学模型已有一些研究成果，

而鲜有从实用性角度做更深入的解剖和提炼，本文将介绍五种国内外常用的简化模型，着重从模型建立

过程、评价方法、适用范围等方面进行详细的综述，并探讨现有模型在实际应用中的共性问题，以期为

后续研究者建立实用性更强的量化模型奠定基础，为土壤污染的控制和修复提供思路。 
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2. 吸附–降解耦合模型 

无土体系中，对于初始浓度为 C0 (μg∙L−1)的有机物溶液，当细菌细胞密度相对于目标物浓度较高时，

即非生长条件下，降解可通过米氏方程描述[12]。当目标物初始浓度低于米氏常数 Km时，矿化反应为一

级反应[23] [24] [25]，反应速率与目标物液相浓度 C (μg∙L−1)成正比，即 

drate
d
C kC
t

= − =                                     (1) 

上式积分，可获得一级初始降解动力学方程： 

0 e ktC C −= ×                                       (2) 

相应的一级矿化动力学方程为 

( )max 1 e ktP P −= −                                     (3) 

其中 P (%)是 t (min)时刻转化为 14CO2的百分率，Pmax (%)是最大矿化百分率[13] [26]，k (min−1)是一级反

应速率常数。 
若游离菌和附着菌对目标物的降解速率相同，游离态目标物在无土体系和土壤–水体系中的反应速

率常数也相同，则无土体系初始降解/矿化动力学数据拟合得到的 k，也可用于土壤–水降解体系。 
基于这种共识，文献中已经建立了评价吸附对生物可利用性影响的方法。但出于对解吸速率和程度

的影响的不同考虑，近二十多年来研究者们陆续提出了不同的吸附–降解耦合模型。常见的主要有三参

数–半经验模型、瞬时解吸和无解吸矿化模型、三位点解吸–降解模型、二元平衡解吸–降解模型、快

慢双位点解吸–降解模型。这五种模型适用范围不同，各有千秋，下面将做具体的介绍。 

2.1. 三参数–半经验模型 

1992 年 Guerin 和 Boyd [23]在探究土壤吸附态萘的微生物矿化时，发现土–水比较高的条件下，降

解菌 P. putida 17484 对萘的矿化曲线远远偏离了一级矿化动力学方程。结合酶促反应理论和实测数据，

假设只有游离态目标物可被降解，他们提出了拟合度更高的三参数–半经验模型。 

2.1.1. 理论部分 
由上文可知，无土体系中，当降解为一级反应，初始浓度为 C0时，相应的一级矿化动力学方程为 

( )max 1 e ktP P −= −                                       (4) 

对时间求导，得到矿化速率： 

( )maxd d e ktP t P k −=                                      (5) 

令 t = 0，得到初始矿化速率： 

maxd dIMR P t kP= =                                      (6) 

因此根据实测的无土体系矿化数据拟合，即可得到 Pmax和 k，进而求得 C0对应的初始矿化速率 IMR，
用于后续的比较。 

而土壤–水体系中，三参数–半经验方程的建立过程如下：加有缓慢结合抑制剂的酶促反应，其反

应速率 v 随时间 t 的变化方程为 

( ) 0
0 e k t

s sv v v v −= + −                                     (7) 

其中，v0 是初始反应速率，vs 是慢结合抑制作用达到最终稳定状态的反应速率，k0 是没有物理意义的常
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数[27] [28]。 
对上式积分，可得到反应程度 p 随时间 t 变化的关系式[29]： 

( )00

0

1 e k ts
s

v vp v t
k

−−
= + −                                   (8) 

该式子包括一个线性部分和一个指数部分，恰好与土水比率较高的条件下降解菌 P. putida 17484 对

萘的矿化曲线(表现出对一级矿化动力学方程的偏离，更像是指数项与线性项的加和)在形式上基本一致。

将其应用到土壤中萘的微生物矿化时，Guerin 和 Boyd [23]发现与实测矿化数据拟合性较好，仅指数部分

因为代数式(v0 − vs)的存在而低估了游离态目标物的矿化。考虑到解吸过程对游离态的矿化做出了积极贡

献，故将以上关系式简单地修正，获得土壤–水体系中矿化百分率 PS (%)： 

( )0 1 e kts
S s

v vP v t
k

−+
= + −                                   (9) 

该三参数–半经验方程中，参数 v0 (%∙min−1)是初始反应速率。用液相平衡浓度 C (μg∙L−1)标化后，得

到土壤–水体系中的初始矿化速率 IMRS (μg∙L−1∙min−1)。由于矿化速率与底物浓度成正比，假设吸附态不

能被微生物利用，降低液相平衡浓度(C)会使 IMRS成比例降低，且点(C, IMRS)落在一条连接无土体系(C0, 
IMR)与原点的标准直线上。偏离标准直线预示着细胞接触到比目前水相浓度更高(偏上)或更低(偏下)的目

标物浓度，进而反映出矿化对液相浓度的依赖程度。参数 vs表示由解吸引起的矿化速率(%∙min−1)，与解

吸动力学相关，vs相对 v0越低说明解吸对降解的影响越小。这里的参数 k 也是一级反应速率常数(min−1)。
指数项的渐近线由 v0/k 决定，相当于 Pmax，反映有机物可被直接利用的最大量，即生物可及度。若吸附

态有机物不可利用，且解吸比降解速率低得多，则处于准平衡状态，v0/k 数值与 C 成正比，落在连接无

土体系(C0, Pmax)与原点的标准直线上。若高于标准直线，则说明部分吸附态被直接利用。 
修正后的模型能很好拟合非平衡条件下的实验数据，其残差平方和远小于一级矿化动力学方程的拟

合结果。因此在探究吸附态物质的生物可利用性时，可用三参数–半经验模型拟合矿化数据，获得 v0、

vs和 k，进而求得初始矿化速率 IMRS、生物可及度 v0/k，再与无土体系的数据比较，评估吸附–解吸对生

物可利用性的影响。 
该模型应用条件：液相矿化反应为一级反应，吸附作用以分配机理为主的体系。 

2.1.2. 应用与评价 
基于上述理论，Guerin 和 Boyd [23]发现，土壤–水体系中降解菌 P. putida 17484 对萘的多个初始浓

度对应的初始矿化速率(IMRS)均在标准直线上方，表明矿化没有受到液相浓度的限制，同时生物可及度 
v0/k 也显著大于经无土体系标准曲线推出的理论值，说明该降解菌在降解游离态萘的同时，也在利用吸

附态萘。此外，由解吸引起的矿化速率 vs虽比初始矿化速率 v0小，但当保持萘的总量一定、增大土水比

率时，在液相平衡浓度、固相平衡浓度、v0、v0/k 均降低的情况下，vs的值反而增大，表明该降解体系中

随着吸附态萘的分散度增加，解吸越来越容易发生，解吸对矿化的贡献值越来越大。Lahlou 和 Ortega-calvo 
[30]用该模型拟合蒙脱石中菲的矿化数据后，通过与无土体系数据对比，发现黏土对菲的表面吸附(labile)
不影响甚至可增强菲的矿化速率和程度，但强吸附(desorption-resistant)因解吸极其缓慢致使 1020 h 后仍

有 95%以上的强吸附态菲不可降解，由此认为黏土对菲的吸附作用对生物可利用性的影响主要体现在解

吸行为上，而非水土体系平衡时的液相浓度，吸附机制的不同将导致不同的解吸行为，进而造成不同的

生物可利用性。同时他们指出，由于考虑了慢解吸对矿化的贡献，该三参数–半经验模型相较于一级反应

动力学方程，与实验数据的偏差更小，更适于吸附剂存在时初始矿化速率的测定。基于此，Cui 等[31]直接

用该模型拟合了沉积物中芘的矿化动力学数据，发现由慢解吸引起的矿化速率 vs值均显著大于零，占初始
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反应速率 v0的 0.77%~8.6%，在慢解吸态通常比快解吸态比率高的情况下，慢解吸对降解有显著贡献。 
但 Guerin 和 Boyd [26]又指出，若 vs远小于 v0，解吸对降解无显著影响，三参数–半经验方程与一级

矿化动力学方程对实验数据的拟合结果会非常接近，二者无显著性差异。Lee 等[32]在研究湿地土壤中吸附

对氯苯的生物降解影响时，也有类似的报道，建议对于准平衡(无解吸或解吸速率远小于矿化速率)的体系，

直接用一级矿化动力学方程处理数据。此外，当用该模型拟合无土体系(相当于瞬时平衡体系)的矿化数据

时，解吸造成的矿化速率 vs 显著大于零，揭示出模型在辨别慢解吸速率与实验干扰时的局限性。可见，

该模型主要适用于模拟非平衡解吸态体系中的生物可利用性，对瞬时平衡或准平衡体系则不太适用。 
需要特别指出，即使在非平衡体系中，模型也有不合理的情况。例如，在探究蒙脱石吸附态菲的生

物可利用性实验中，模型给出的生物可及性 v0/k 数值与实验测定的最终矿化程度存在较大偏差[30]，前者

只占后者的 48%~77%。可见，该模型对 vs和 v0/k 的解释还比较牵强，理论依据不够充足。 
值得肯定的是，对于模型的建立，这种触类旁通、理论与实践相结合的方式是一次大胆的尝试。尽管

它存在一些局限性，不适用于瞬时解吸与准平衡体系，但与一级反应矿化动力学方程比较起来，它考虑到

了慢解吸对矿化的影响，提供了更精确的数据拟合方式，更适于计算土壤–水体系中的初始矿化速率。 

2.2. 瞬时解吸和无解吸矿化模型 

2000 年 Feng 等[20]在研究吸附对联苯微生物可利用性的影响时，首次将完全可逆和完全不可逆吸附

作用直接结合进一级矿化动力学方程。在假定只有游离态分子才能被降解的同时，进一步假定两种解吸

状态——瞬时解吸和无解吸，由此导出了瞬时解吸和无解吸矿化模型。 

2.2.1. 理论部分 
由上文可知，无土体系中，当降解为一级反应，初始浓度为 C0 (μg∙L−1)时，矿化百分率 P (%)随时间

t (min)的变化关系式为： 

( )max 1 e ktP P −= −                                    (10) 

土壤–水体系中，对疏水性中性有机物来说，分配是其主要吸附机理[33]，吸附等温线为直线，固相

浓度 S (μg∙kg−1)可以简单地应用分配系数 Kd (L∙kg−1)定量地与液相浓度 C (μg∙L−1)联系起来，即： 

dS K C=                                       (11) 

假设瞬时解吸，则解吸速率可表示为： 
d d
d dd
S CK
t t
= ×                                     (12) 

根据吸附前后目标物总质量守恒，得到降解前液相的初始浓度 C0： 

0 1
i

d

CC
mK V

=
+

                                    (13) 

其中，Ci (μg∙L−1)为吸附前的液相浓度，V (L)为液体体积，m (kg)为土壤质量。 
假设仅液相有机物能被降解，固相需要先解吸后降解且解吸与降解之间无时间间隔。当反应速率与

目标物液相浓度 C 成正比时，降解体系的质量平衡公式为 
d d
d d
C SV m kVC
t t

 − + = 
 

                                 (14) 

设生物可利用性因子[34]为： 
1

1f
d

B
mK V

=
+

                                     (15) 
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整理后得到： 
d
d f
C B kC
t

− =                                       (16) 

上式积分后，得到液相浓度随时间变化的关系式： 

0 e fB ktC C −= ×                                       (17) 

实验中用 CO2的产生速率表示矿化速率，则 

2
2

CO
CO

d d d
d d d
P C SV Y V m

t t t
 = − − 
 

                               (18) 

其中，
2COP  (μg∙L−1)是 CO2的产生量，

2COY  (μg∙μg−1)是单位质量目标物产生 CO2的量。整理后得到 CO2

的产生速率随时间变化的关系式： 

2
2

CO
CO 0

d
e

d
fB ktP

kY C
t

−= ×                                    (19) 

上式积分后，得到瞬时解吸时目标物的矿化百分率 Pd (%)： 

( )max 1 e fB kt
dP P −= −                                     (20) 

假设无解吸，即解吸速率为零，可同理推得目标物的矿化百分率 Pnd (%)： 

( )max 1 e kt
nd fP B P −= −                                     (21) 

实验中应该先测定无土体系的降解动力学，拟合后获得 Pmax 和 k，进而获得瞬时解吸和无解吸的模

型曲线，再将实测值与模型进行比较。若实测的土壤体系中目标物的矿化百分率比高于 Pd，则说明吸附

态有机物可部分或全部被降解；若低于 Pnd，则说明土壤体系环境限制了污染物的矿化活性[23]。另外，

若实测的土壤体系中矿化曲线与无土体系完全重合，则说明吸附对降解几乎无影响，微生物可完全降解

吸附态有机物。 
该模型应用条件：液相矿化反应为一级反应，吸附作用以分配机理为主的体系。 

2.2.2. 应用与评价 
采用上述评价方法，Feng 等人[20]发现，用两种降解菌(Pseudomonas putida P106 和 Rhodococcus 

erythropolis NY05)分别测得的土壤–水体系中联苯的矿化百分率，要高于用上述吸附/降解耦合模型所预

测的对应值 Pd，证明土壤吸附态联苯能够不经解吸直接被微生物利用。其中，用 NY05 测得的土壤–水

体系中联苯的矿化曲线与不含土壤体系对应的矿化曲线完全重合，说明吸附态联苯能够被该细菌完全降

解。张静等[35]也得到类似的结论，发现土壤线性吸附态的阿特拉津可部分被藤黄微球菌 AD3 直接利用。

Lee 等[32]研究结果显示，当氯苯吸附于两种湿地土壤，其矿化速率和程度都远高于瞬时解吸的理想矿化

曲线，在验证吸附态氯苯具有生物可利用性的同时，也揭示了该模型对模拟实际土壤环境中有机物矿化

的不适用性。 
此外，还应注意的是，当实测值高于 Pd或低于 Pnd时，可以判断吸附态是否具有生物可利用性。但

若实测值介于 Pd与 Pnd之间，则不能肯定吸附态不具有生物可利用性，因为有机污染物在土壤环境中存

在多个解吸位点，其全部浓度范围内的瞬时解吸几乎不可能发生，若某浓度范围内解吸速率小于矿化速

率而微生物矿化结合态的速率比游离态低，实测值也会介于 Pd与 Pnd之间。因而要获得其生物可利用性，

还需比较解吸速率和降解速率的大小关，这涉及到解吸动力学的测定与模拟。 
可见，由于采用线性吸附–瞬时解吸或无解吸，模拟平衡状态(瞬时吸附、瞬时解吸)和准平衡状态(无
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解吸或解吸速率远小于矿化速率)解吸动力学，未能考虑到解吸滞后现象的干扰，该模型仅能用于初步判

断分配占主导地位的吸附态有机物是否具有生物可利用性，不能精确模拟解吸对降解的影响，对于某些

土壤吸附态有机物的生物可利用度的预测也不够准确。 
尽管如此，该模型首次采用质量平衡公式与解吸速率和降解速率联系起来，将吸附作用有理有据地

结合到微生物矿化动力学中，打破了吸附与降解的隔阂。目前这种方式还一直被推崇和借鉴。 

2.3. 三位点解吸–降解模型 

考虑到解吸在大多数情况下会出现滞后现象，吸附态分子可能随时间变得愈来愈难解吸，也可能成为

完全不可解吸，Park 等[21] [36] [37] [38]提出了三位点解吸模型，认为吸附位点包括平衡位点、非平衡位点

和不可解吸位点，三位点遵循不同的解吸方程，并在 Feng 等[20]研究基础上建立了线性吸附–三位点解

吸–降解模型和非线性吸附–三位点解吸–降解模型，探究土壤吸附态多环芳烃和农药的生物可利用性。 

2.3.1. 理论部分 
1) 线性吸附–三位点解吸–降解模型 
对于吸附等温线为线性的有机物，假设土壤有三个解吸位点[39] [40]，即平衡态，非平衡态和不可解

吸态： 

eq neq ndS S S S= + +                                  (22) 

平衡态的解吸由线性分配模型描述： 

eq eq dS f K C=                                    (23) 

非平衡位点的解吸速率与非平衡位点及液相中的浓度梯度成正比： 

( )n neq neq dJ S f K Cα= − −                                (24) 

不可解吸位点上的有机物在实验期间内不可解吸至水相，但可被甲醇完全萃取，其值为： 

nd nd d eS f K C=                                     (25) 

式中 S (μg∙kg−1)是吸附质的总吸附浓度，Seq (μg∙kg−1)、Sneq (μg∙kg−1)和 Snd (μg∙kg−1)分别为平衡位点、非平衡

位点及不可解吸位点上的吸附质浓度，C (μg∙kg−1)为液相浓度，Ce (μg∙kg−1)为吸附平衡时的液相浓度，Kd 
(L∙kg−1)为吸附分配系数，Jn (μg∙kg−1∙min−1)为非平衡位点上的解吸速率，α (min−1)为非平衡位点上的一级解

吸速率常数，feq (%)、fneq (%)和 fnd (%)分别为平衡、非平衡、不可解吸三种位点所占比例因子，其和为 1： 

 1eq neq ndf f f+ + =                                    (26) 

上述解吸模型中，Kd根据吸附等温线数据计算，fnd由解吸达稳定状态的连续稀释解吸曲线得到，feq、

fneq、α通过解吸数据的非线性回归获得。 
假定解吸与降解之间没有时间间隔，非生物解吸实验中获得的解吸参数在土壤–水–微生物降解体

系中仍然有效；游离菌和附着菌对目标物的降解速率一致，且游离态目标物在无土体系和土壤–水体系

中的降解速率参数均一致。下面 5 个模型用于评价实验结果[36] [37] [38]，各模型对不同位点的生物可降

解性的基本假设不同。 
模型 1：三种位点上的污染物均可被降解，且各位点降解独立、均为一级反应，则土壤–水降解体

系中的目标物消耗的质量平衡为： 

d d
d d bio eq eq neq neq nd nd
C SV m VR mk S mk S mk S
t t

 − + = + + + 
 

                    (27) 
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其中，m (kg)是土壤质量，V (L)是液体体积，t (min)是时间，keq (min−1)，kneq (min−1)和 knd (min−1)分别是

吸附态污染物在平衡、非平衡和不可解吸位点上的一级降解速率常数，Rbio (μg∙L−1∙min−1)是液相中生物降

解速率，不同微生物降解体系的 Rbio值不同，采用不同的关系式求解： 
对于零级动力学： 

0bioR k=                                      (28) 

对于一级动力学： 

1bioR k C=                                      (29) 

对于米氏动力学： 

max
bio

m

V CR
K C

=
+

                                   (30) 

其中 k0 (μg∙L−1∙min−1)和 k1 (min−1)分别是游离态污染物的零级、一级降解速率常数，Vmax (μg∙L−1∙min−1)是
降解酶促反应的最大速率，Km (μg∙L−1)是米氏常数，即反应速度为最大反应速度一半时的液相浓度。 

非平衡位点和不可解吸位点上的质量平衡如下： 

d
d

neq
n neq neq

S
J k S

t
= −                                  (31) 

d
d

nd
nd nd

S k S
t

= −                                    (32) 

上述降解体系中，k1、Vmax、Km通过土壤提取液的生物降解实验的回归分析获得，keq、kneq、knd通过

生物可利用性数据的非线性回归分析获得。 
模型 1 所假设的降解过程如图 1 所示。模型 2~5 都是 1 的简化，将合适的参数调为零即可得到，具

体如下。 
模型 2：微生物不能利用不可解吸位点上的吸附态目标物，但其它部分的均可直接利用，故 0ndk = ； 
模型 3：微生物不能利用不可解吸和非平衡位点上的吸附态目标物，但平衡位点和液相的均可直接

利用，故 0neq ndk k= = ； 
模型 4：微生物只能利用液相目标物，故 0eq neq ndk k k= = = ； 
模型 5：微生物只能利用液相目标物，且降解过程中的解吸是瞬时解吸，故 0eq neq ndk k k= = = 且 1eqf = ，

0neq ndf f= = 。 
2) 非线性吸附–三位点解吸–降解模型 
对于吸附等温线呈非线性(遵循 Freundlich 非线性方程)的有机物，其解吸–降解模型与线性吸附物质

的大体相同[41] [42]，主要有以下差别： 
平衡位点上的吸附态有机物解吸遵循 Freundlich 非线性方程 

n
eq eq FS f K C=                                       (33) 

非平衡位点上的解吸速率与非平衡位点及液相中的浓度梯度成正比，表达式为 

( )n
n neq neq FJ S f K Cα= − −                                   (34) 

不可解吸位点上吸附质的吸附分配则变为 
n

nd nd F eS f K C=                                       (35) 

式中，KF (mg∙kg−1∙ (mg∙L−1)−n)为 Freundlich 分配系数，n 为描述等温线曲率的常数，KF和 n 的值由吸附等 
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Figure 1. Model 1 description 
图 1. 模型 1 的降解过程描述 

 

温线拟合得到。注意：实验中应先区分有机物的吸附特性，再选择合适的模型评价体系中污染物的生物

可利用性。 
该模型应用条件：液相矿化反应为零级反应，一级反应或米氏反应；吸附为线性或非线性(遵循

Freundlich 非线性方程)的体系。 

2.3.2. 应用与评价 
Park 等[36]测定了四种类型土壤中吸附等温线为线性的萘解吸动力学，发现虽然吸附分配系数大有

不同(4.3~25.6 L∙kg−1)，但解吸曲线都有一个快速释放和限速解吸阶段，而最终的解吸并未达到吸附预测

线，表明土壤中确实存在三种不同的解吸位点。连续解吸实验则显示解吸等温线显著高于吸附等温线，

但二者的斜率基本一致，证实了解吸模型中分配系数 Kd使用的正确性。解吸模型对四种土壤中解吸数据

拟合的相关系数在 0.91 到 0.97 之间，拟合获得的不可解吸位点比率 fnd与由解吸等温线纵截距和吸附平

衡时的固相浓度计算的结果非常接近，进一步证实了三位点解吸模型预测的正确性。 
在降解方面，对于一级和米氏动力学降解体系，实验观测到 400 min 后液相萘已消耗完，而固相总

浓度却持续下降，甚至降至不可解吸位点浓度 Snd之下，表明不可解吸位点上的萘也被微生物利用了，与

模型 2~5 的假设和预测结果相悖，而模型 1 却能很好地拟合和解释整个降解体系中液相和固相浓度的变

化规律，证实了模型 1 对土壤中萘的生物可利用性预测的准确性。Park 等[37]还比较了模型 3 和 4 对液

相降解为零级反应的土壤–水体系中萘的降解动力学数据的拟合结果，发现二者拟合的相关系数均在

0.97 以上，且在 95%置信区间内无显著性差异，与浓度不控制降解速率的体系中微生物更倾向于只利用

液相中有机物的事实相符，又一次证明了该三解吸–降解模型预测的准确性。 
此外，对于土壤非线性吸附的阿特拉津和黑碳非线性吸附的苯酚的生物有效性以及老化对生物可利
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用性的影响，该模型也表现出较好的预测效果[21] [41] [42]。 
由此可见，该模型考虑周全、设计较为合理，同时涉及线性和非线性吸附，既定义了各解吸位点又

考虑到瞬时解吸，既包括了液相降解又假定了各个解吸位点的生物降解，甚至在液相降解中还区分了不

同的降解动力学系统对生物可利用性的影响，因此适用范围较为广泛，可以解释降解体系中浓度变化规

律，可以预测特定体系中吸附态污染物的微生物可利用性，还可以评价土壤类型、微生物种类、老化等

因素对微生物可利用性的影响，是目前较为成熟的模型体系。 
不可忽视的是，模型的假设越多，对实际机理的探讨则越少。若土壤–水体系中降解相对于模型 4(假

定只有液相能降解)有增强，模型 1~3 只反映了降解速率的增加，模型 5 只反映了解吸速率的增加，至于

是否描述了增强生物可利用性的实际机制，还有待商榷和证明。比如，各位点的解吸及降解过程是否独

立，非生物解吸体系中的解吸参数在降解体系中是否会变化，各位点的直接降解是否都符合一级反应等

等，目前还没有明确的定论。此外，相较于其他模型，该模型需要测定的参数较多，实验操作方面不及

其他几个模型方便。 

2.4. 二元平衡解吸–降解模型 

对于解吸滞后现象，Park 等[21] [36] [37] [38]提出了三位点解吸模型，但也有研究者认为，吸附和解

吸都是两相，包括两部分，每部分有独特的平衡和动力学特征[43] [44] [45]。第一部分的吸附通常在很大

范围内(从微量水平到溶解度)呈线性，其土壤/水分配系数与有机碳质量分数成比例，可使用常规的动力

学表达式描述。第二部分的动力学通常比第一部分慢[46]，不管是高浓度单次暴露还是低浓度持续暴露，

其最大吸附容量相同[47]；吸附于第二部分的物质不参加反应[48]，但一旦解吸则能进行生物化学反应。

结合前人研究成果和场地数据分析，2002 年 Chen 等[49]建立了二元平衡解吸模型，2007 年经 Beckles 等
[50]发展为二元平衡解吸–降解模型，用于评价沉积物中结合态多环芳烃的生物可利用性。 

2.4.1. 理论部分 
该模型假设，吸附 q (mg∙kg−1)是 q1st (mg∙kg−1)和 q2nd (mg∙kg−1)这两部分的线性加和： 

1 2st ndq q q= +                                       (36) 

第一部分是线性吸附： 
1 1st st

OC OCq K f C=                                      (37) 

其中，C (mg∙L−1)表示液相浓度，fOC (%)为土壤有机碳质量分数， 1st
OCK  (L∙kg−1)为第一部分有机碳标化分

配系数，可通过经验表格数据、特殊的相关性和外显测量获得。以下两个方程可用于疏水性有机物质的
1st
OCK 求解： 

1 0.63st
OC OWK K=                                      (38) 

1log 0.82 log 0.44st
OC OWK K= +                                (39) 

其中，KOW 为辛醇/水分配系数，即目标物在正辛醇中的溶解度与其在水中的溶解度之比。第二部分近似

于 Langmuir 型吸附： 
2 2

2 max
2 2
max

nd nd
nd OC OC

nd nd
OC OC

K f fq Cq
q f K f C

=
+

                                 (40) 

式中， 2nd
OCK  (L∙kg−1)为第二部分的有机碳标化分配系数。对于 KOW在 102.3至 106.4之间的化合物，其 2nd

OCK
近似为常数： 
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2log 5.92 0.16nd
OCK = ±                                    (41) 

2
max

ndq  (mg∙kg−1)表示第二部分的最大吸附容量，即单位质量土壤中吸附的第二部分的目标物的最大量，

可通过实验拟合得到，也可通过 fOC (%)、KOW和物质在水中的溶解度 Csat (mg∙L−1)综合评估[51]： 

( )0.5342
max

nd
OC OW satq f K C= ×                                  (42) 

式中，f( 0 1f≤ ≤ )为吸附过程中第二部分被吸附质填充的程度，f 越接近 1 表示填充程度越大，田地试验

体系中 f 通常接近于 1 [52]，具体数值可根据实验数据拟合得到。若保守计算，假设 f = 1，则二元平衡等

温线模型的一般式为： 
2 2

1 max
2 2
max

nd nd
st OC OC

OC OC nd nd
OC OC

K f q Cq K f C
q K f C

= +
+

                              (43) 

q 对 C 求导，可得： 

( )
( )

22 2
max1

22 2
max

d
d

nd nd
OC OCst

OC OC nd nd
OC OC

K f q fq K f
c q f K f C

×
= +

+
                            (44) 

假设吸附态有机物先解吸到水相，再被微生物降解，水相的降解反应遵循一级动力学，且反应速率

常数不随反应时间而改变，则 
d d
d d
C qV m CV
t t

µ+ = −                                    (45) 

其中，V (L)为液体体积，m (kg)为土壤质量，μ (h−1)为一级反应速率常数，t (h)为反应时间。 
假设目标物在固–液间的分配为瞬时平衡，且遵循二元平衡解吸模型，结合前两式得到二元平衡解

吸–降解模型： 

( )
( )

22 2
max1

22 2
max

d1
d

nd nd
OC OCst

OC OC nd nd
OC OC

K f qm CK f C
V tq K f C

µ
  
  + + = −  +   

                      (46) 

积分或者数值求解后(例如有限差分方法)，可获得液相浓度 C(或者固相浓度 q)随时间 t 变化的的模

型曲线[50]，用于评估疏水性有机污染物在土壤和沉积物中的生物可利用性。 
该模型应用条件：液相矿化反应为一级反应，吸附和解吸为两相反应的体系。 

2.4.2. 应用与评价 
Chen 等[52]，Kan 等[48]和 Beckles 等[46] [50] [51]用二元平衡解吸模型拟合土壤中多环芳烃(萘、菲、

荧蒽、芘等)、多氯联苯(Cl5PCB、Cl6PCB 等)和氯苯(1,2-DCB、1,2,3-TCB、1,2,3,4-TeCB 等)以及氯烯的

解吸等温线后均指出，相较于传统的线性模型、Langmuir 模型、Freundlich 模型等，该模型整体上能更

准确地量化疏水性有机污染物的解吸滞后规律，通过恰当地修改模型变量还可用来量化表面活性剂、共

溶剂或胶体等对吸附–解吸行为的影响。而在生物降解方面，如图 2 所示，二元平衡解吸–降解模型对

生物降解的预测与实测数据也达到很高的吻合度，对目标物半衰期的预测比线性吸附–解吸理论更合理。

张静[35]则指出，二元平衡解吸–降解模型的预测效果因目标物浓度的不同而略有差异，对于土壤中吸附

以疏水性分配为主的阿特拉津，吸附态浓度较低(q0 = 3.11 mg∙kg−1)时，模型能很好地拟合固相浓度和液

相浓度随时间的变化，说明在低浓度降解体系中，阿特拉津的降解符合模型预设，即吸附态先解吸至液

相再被微生物降解；吸附态浓度较高(q0 = 8.67 mg∙kg−1)时，模型与实验数据有偏差，液相浓度下降速率

远慢于模型的预测结果，而固相的浓度变化速率则明显大于解吸速率，说明高浓度的吸附态阿特拉津一 
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Figure 2. Biodegradation of naphthalene, phenanthrene and fluoranthene 
versus model predictions (solid lines) [50] 
图 2. 沉积物中多环芳烃的生物降解及模型预测结果[50] 

 

部分可不经解吸直接被细菌利用，其生物可利用率大于可解吸率。 
由于二元平衡解吸模型是在系统地研究了六十多种吸附剂–吸附质体系的吸附–解吸行为后提出的，

所涉及的有机物范围广泛，包括多环芳烃、多氯联苯、氯代苯类、氯代烷烃及烯烃、DDT 及其降解产物

等[53]，且吸附剂性质多样，包括多种天然土壤、沉积物以及人工合成吸附剂，其中的理化参数获取也相

当方便，因而在实验室和田间试验中的适用性高，特别适合于低浓度污染物吸附–解吸行为的预测。相

较于其他模型，二元平衡解吸模型能够以简单参数较准确地量化疏水性有机污染物在土壤、沉积物以及

更复杂条件下的解吸规律，故在液相降解速率常数已知的情况下，由此发展的二元平衡解吸–降解模型

也具有相当的实用性，可作为疏水性有机污染物(主要是 KOW在 102.3至 106.4之间的化合物)生物有效性指

标的定量检测工具。 
尽管如此，该降解模型仍是基于先解吸后降解的假设，降解动力学采用的还是一级反应，未能考虑

到微生物对结合态的直接利用速率和程度以及微生物不同种类的影响。此外，二元平衡解吸和二元平衡

解吸–降解模型研究对象主要以氯代有机物为主，对结构更为复杂的分子如硝基取代苯类农药等，在其

他吸附剂如黏土矿物[54] [55]或生物质碳上不可忽略的吸附作用[56] [57]而言，模型中的参数是否可做同

样处理，还有待进一步进行检验。 

2.5. 快慢两位点解吸–降解模型 

1997 年 Cornelissen 等[58]提出了遵循一级动力学方程的快速及慢速双位点解吸模型，2011 年经 Cui
等[31]发展为快慢双位点解吸–降解模型，用于评价沉积物中沙土、淤泥、黏土各组分吸附态芘的生物可

利用性。 

2.5.1. 理论部分 
对以分配机制为主的吸附作用，其各部分的解吸动力学可简化为一级反应[59] [60] [61]。用 Tenax 树

脂持续提取沉积物中目标物时，目标物的解吸主要包括快解吸和慢解吸两部分[58] [62]，且两部分之间的

物质转移可忽略不计[63]。当 slow rapidk k 时，解吸动力学可用以下一阶两相方程描述： 
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0 e erapid slowk t k t
rapid slowS S F F− −= +                         (47) 

其中，S (ng∙g−1)和 S0 (ng∙g−1)分别表示 t(h)时刻的固相浓度和解吸前的固相浓度，Frapid (%)和 Fslow (%)分别

表示解吸开始前快解吸态和慢解吸态所占的百分比，krapid (h−1)和 kslow (h−1)则对应于两组分的解吸速率常

数，可根据解吸动力学曲线拟合得到。对上式求导，得到解吸速率： 

d e e
d

rapid slowk trapid k tslow

rapid slow

F FS
t k k

− −= − × − ×                       (48) 

假设固相中的目标物只有解吸后才能被降解，而液相中的降解为一级反应，反应速率与目标物液相

浓度 C (μg∙L−1)成正比，则： 
d d
d d
C SV m CV
t t

µ+ = −                              (49) 

其中 V (L)为液体体积，m (g)为土壤质量，μ (h−1)表示液相中的一级反应速率常数，可通过无土体系中的

矿化数据获得。整合以上两式，得到 

( )0
d e e
d

rapid slowk t k t
rapid rapid slow slow

CV CV mS F k F k
t

µ − −+ = +                   (50) 

通过通解公式可求得此一阶非齐次微分方程的解，获得液相液相浓度 C 随时间 t 的变化方程(模型 1)： 

( ) ( )
0 0e rapid slowk trapid rapid k tslow slow

slowrapid

mS F k mS F kC e
V kV k µµ

− −= +
−−

                     (51) 

培养时间内目标物的矿化量可通过 C 的变化量之和计算，通过模型 1 得到的矿化速率可用于目标物

在沉积物样品中的生物可利用性的评估。假设只有游离态降解，快慢两部分均是解吸后才被降解，那么

实测的目标物矿化量应该与模型预测的一致。相反地，如果实测矿化速率高于预测值，则说明生物可利

用性有所增强。 
模型评估的上限是瞬时解吸，Fslow = 0 且 Frapid = 1，模型 1 可简化为(模型 2)： 

( )
0 e rapidk trapid

d
rapid

mS k
C

V kµ
−=

−
                                (52) 

该模型应用条件：液相矿化反应为一级反应，吸附作用以分配机制为主的体系。 

2.5.2. 应用与评价 
运用上述方法，Cui 等[31]发现，一阶两相解吸方程对于芘在沉积物沙土、淤泥和黏土三组分中的解

吸动力学的拟合效果均很好( 2 0.97r ≥ )，但实测的矿化曲线却在模型 1 的预测线之上，表明细菌不仅可以

利用液相中的芘，还可以促进芘的解吸或者直接降解吸附态。其中沙土颗粒中的矿化曲线在模型 1 和 2
的预测线中间，淤泥成分中的矿化线与模型 2 非常接近，而黏土在矿化后期甚至超过了模型 2 的预测。

这种高于瞬时解吸预测线的现象表明，淤泥和黏土组分对芘的吸附更可能直接被细菌降解，即不需要先

解吸至液相才可被利用。然而，目前并未见到其他文献采用该模型判断吸附态有机物的生物有效性。 
值得肯定的是，该模型与 Feng 等提出的无解吸和瞬时解吸模型相比，考虑到了吸附态有机物不同组

分的解吸速率对降解的影响，可用于判断吸附态有机物是否可被微生物直接利用。但遗憾的是，和后者

一样，对实际矿化速率和矿化量的预测不够准确。这可能是因为一阶两相解吸动力学方程不一定具有机

理上的意义，不一定与真实的物理化学变化相符[63]。其次，降解过程中微生物的某些作用，例如粘附或

分泌作用[12] [64] [65]，可能促进了有机物的解吸[66] [67] [68]，改变了总体解吸速率，导致生物降解过
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程中的解吸不同于非生物过程。另外，该耦合模型中忽略了一些重要变量的影响，也可能是模型预测脱

离实际的原因之一。 

3. 总结 

近几十年来，土壤中有机污染物生物可利用性的理论研究已经有了长足的发展，国内外研究者已将

吸附的影响与微生物降解结合起来，建立了较为可靠的吸附–降解动力学模型，用于评价和预测农药和

多环芳烃在土壤/沉积物中的微生物可利用性。 
然而，迄今为止的研究仍存在相当多的缺陷。首先，除了 Park 等人提出的三位点解吸–降解模型之

外，现有微生物降解模型都基于先解吸后降解的假设建立，降解动力学方面多采用一级反应，未能考虑

到微生物对结合态直接利用的速率和程度以及微生物不同种类的影响。其次，现有降解模型中的吸附问

题多采用最简单的土壤分配理论以及吸附等温线为直线来处理。实际上，土壤生态系统是一个复杂的体

系，有机物分子(特别是农药)在土壤中的吸附行为不仅受土壤有机质(SOM)支配[33] [69]，还受到包括黏

土矿物、生物质碳等在内的土壤各组分的不可忽视的影响[54] [55] [56] [57] [70] [71]。研究证明，即使土

壤仅含 0.1%的生物质碳，就能大大提高土壤的吸附能力，且生物质碳的吸附能力持续有效，不随时间而

明显降低[72]，会显著影响有机物分子的生物可利用性[73]。因此土壤各组分的吸附机理不同，吸附等温

线和解吸特性也相异，需采用不同的吸附、解吸系数来综合处理。此外，自然土壤生态系统以及污染修

复系统有机物种类丰富，也并非单一微生物体系，其中存在协同、拮抗、竞争等作用关系，环境因素如

pH、温度、湿度条件以及离子强度的影响也不容忽视[74] [75] [76] [77]。因此上述单一有机污染物单一有

机体的研究模式对于实际环境的把控不一定到位，还需要更全面的理论研究，修正现有模型或另辟蹊径

建立实用性更强、适用范围更广的量化方式，发展和建立更完善的模型评价系统。 
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