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摘要: 采用过硫酸盐氧化法测定了北京市某焦化厂表层土壤中 16 种 PAHs 的生物有效性，并分析了过硫酸盐氧化前、后 SOM
( 土壤有机质) 的质量分数及其结构组成，以研究过硫酸盐氧化法预测焦化厂土壤中 PAHs 生物有效性方面的可行性． 结果表
明:①7 个供试土壤样品中 w( ∑PAHs) ( 16 种 PAHs 质量分数之和) 为 10. 80 ～ 249. 00 mgkg，并以 HPAHs( 高分子量 PAHs) 为
主，不同环数 PAHs的质量分数与 w( SOM) 均呈正相关，二者关系符合对数方程( Ｒ2 为 0. 653 ～ 0. 798) ． ②依据过硫酸盐氧化前、
后土壤中 w( PAHs) 的变化得到 PAHs的生物有效性，其中，2 ～ 3 环 PAHs的生物有效性平均值为 0. 46，略高于 4 环 PAHs( 0. 22)
和 5 ～ 6 环 PAHs( 0. 28) ，较高 w( SOM) 及 HPAHs均易引起焦化厂土壤中 PAHs生物有效性的下降． ③过硫酸盐氧化前不同环数
PAHs的质量分数与氧化后 PAHs的残留量呈显著正相关( Ｒ2 为 0. 991 ～ 0. 994) ，故可利用过硫酸盐氧化前的 w( PAHs) 预测土壤
中 PAHs的生物有效性． ④与过硫酸盐氧化前相比，氧化后土壤中 w( SOM) 平均下降 23. 0%，FTIＲ( 傅里叶变换红外光谱) 分析
结果显示，1 448 cm －1处吸收峰表征的脂肪碳可能是被氧化去除的软质碳的主要组分，氧化后 SOM 中的芳香碳相对吸光度增幅
为 0. 88% ～ 11. 62%，可引起 SOM的缩合程度加剧、憎水性增强． 因此，过硫酸盐氧化法能够作为测定焦化厂土壤中 PAHs 生物
有效性的快速方法，可利用过硫酸盐氧化前的 w( PAHs) 预测土壤中 PAHs的生物有效性．
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Abstract: To assess the feasibility of persulfate oxidation for predicting the bioavailability of polycyclic aromatic hydrocarbons ( PAHs) in
soils polluted by the coking process，persulfate oxidation was used to determinate bioavailable fraction of 16 priority PAHs ( US EPA) in
surface soils from a coking plant in Beijing，China． The changes in contents and components of the soil organic matter ( SOM) were

investigated before and after oxidation． The results showed: 1 )

The total concentrations of PAHs in seven test soils were between

10. 80 and 249. 00 mgkg，dominated by high molecular weight
PAHs． There was a significant positive correlation between the
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PAHs concentrations for different ring groups and the content of SOM in soils，according with a logarithmic equation ( Ｒ2 values ranged
from 0. 653 to 0. 798 ) ． 2 ) The bioavailability of PAHs was expressed as the ratio of oxidated PAHs concentration to initial PAHs
concentration． Bioavailability of 2-3 ring PAHs was 0. 46，higher than 4 ring PAHs ( 0. 22 ) and 5-6 ring PAHs ( 0. 28 ) ． High SOM
content and high molecular weight of PAHs caused the decrease in PAHs bioavailability． 3 ) There was a significant positive linear
relationship between initial PAHs concentrations and residual PAHs concentrations for different ring groups ( Ｒ2 values ranged from 0. 991
to 0. 994) ． Thus，an empirical equation could be built to calculate the PAHs bioavailability based on the initial PAHs concentrations． 4)
After persulfate oxidation，average SOM content decreased by 23. 0%，and fourier transform infra-red ( FTIＲ) spectroscopy showed that
aliphatic carbons characterized by the absorption peak at 1448 cm-1 might be the main component of the oxidized soft carbon in soils． A
slight increasing by 0. 88% to 11. 62% for aromatic carbon in relative absorbance values provided the evidence that the persulfate
oxidation would make the residual SOM more condensed and hydrophobic． In summary，persulfate oxidation could be adopted to determine
PAHs bioavailability rapidly in coking plant soils，especially using the empirical equation to predict soil PAHs bioavailability based on its
initial concentration．
Keywords: persulfate; polycyclic aromatic hydrocarbons ( PAHs) ; bioavailability; soil organic matter ( SOM) ; fourier transform infra-

red ( FTIＲ) spectroscopy

PAHs是环境中普遍存在的有机污染物，大多数
PAHs极其稳定，难以降解，能在环境中长期累积，具
有致癌、致畸和致突变性，因此土壤中 PAHs 的污染
及其修复受到广泛关注． 土壤中 PAHs 的存在形态
( 主要包括溶解态、吸附态以及封锁态) 是影响其修
复效率的关键因素之一． 外源 PAHs 首先通过快速
过程进入土壤大孔隙，并吸附在各种有机-无机颗粒
表面、非水相液体及 SOM( 土壤有机质) 的橡胶态无
定型结构中，即胡敏酸 ( humic acid，HA ) 和富里酸
( fulvic acid，FA) 等有机组分中［1］，这类有机组分通
常多孔、有弹性、亲油、较软、呈凝胶体状、包裹在土壤
颗粒表面，为软质炭［2］; 随着 PAHs 在土壤中吸附时
间的延长，PAHs经过慢速过程缓慢扩散到土壤微生
物无法进入的微孔或分配进入 SOM的玻璃态浓缩结
构中，即胡敏素 ( humin，HM) 等组分中，而胡敏素通
常较硬、无弹性、玻璃化、位于颗粒间孔隙中，为硬质
炭［2］． PAHs进入玻璃态浓缩结构的过程通常称为封
锁［3］，封锁后 PAHs的生物有效性和化学可提取性降
低． 综上，基于 PAHs 在土壤中的不同存在形态，可
将其分为生物有效态 PAHs 和非生物有效态 PAHs，
前者指吸附于软质炭的 PAHs，因符合线性吸附且吸
附强度低，而易于被生物降解; 后者指吸附于硬质炭

的 PAHs，属于非线性吸附且吸附强度高 ( 尤其污染
物含量较低时) ，而不易被生物降解［4］．
近年来，土壤中包括 PAHs在内的有机污染物的

生物有效性评价已成为国内外研究热点［4-10］，其中，

过硫酸盐氧化法可作为测定土壤中 PAHs 生物有效
性的推荐方法［4-7］． 过硫酸盐在加热条件下分解产生
硫酸根自由基( SO －

4·) ，能够与 SOM发生一系列复杂

的激活—链式反应，从而氧化 SOM 以及软质炭中的
PAHs． Cuypers等［4］研究表明，经过硫酸盐氧化 3 h
后土壤和沉积物中 PAHs 的残留量与生物降解 21 d
后基本一致，二者呈线性正相关 ( Ｒ2 为 0. 91 ～
0. 97) ，不同环数 PAHs的斜率为 0. 91 ～ 1. 02. 因此，
可以根据过硫酸盐氧化前、后 w ( PAHs) 的变化情况
来测定土壤中 PAHs 的生物有效性． 与传统的环式
糊精萃取、温和溶剂提取( 正丁醇) 、超临界 CO2 提取

等方法相比，过硫酸盐氧化法在测定过程中具有时间

短、操作简便等显著优点，并且不易引起 SOM 膨胀，
从而不会影响 PAHs的解吸［4］．
我国焦化生产已有数十年，PAHs 进入土壤介质

后，随着时间的延长可通过各种物理、化学和生物过
程在土壤中逐渐老化，包括自然降解、SOM 吸附、封
锁等过程，导致其生物有效性明显降低［11］; 此外，

SOM的来源、组成、异质性等均对 PAHs 的老化过程
具有重要影响［2］． 因此，研究特定场地土壤中 PAHs
的生物有效性不仅有利于合理预测其生物修复效率，

同时对于评估其健康风险也非常重要［12］．
目前，关于过硫酸盐氧化法测定焦化场地土壤中

PAHs生物有效性的研究仍相对较少，对于过硫酸盐
氧化前、后 SOM的结构变化也不十分清楚． 为此，该
研究选择我国典型的焦化污染场地，采用过硫酸盐氧

化法，分析 w( SOM) 、PAHs 环数及氧化前 w ( PAHs)
对 PAHs生物有效性的影响，并初步探讨过硫酸盐氧
化前、后 SOM的质量分数及其结构组成的变化，以期
为焦化污染场地土壤修复和环境风险管理提供参考．
1 研究方法
1. 1 案例场地概况
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案例场地为北京市某大型钢铁联合企业的焦化

厂，位于石景山区西南部，为永定河冲洪积扇顶部．
炼焦生产始于 1937 年，逐渐发展成为大型煤炭和化
工产品综合生产加工基地，占地面积约 28 hm2，共有

设备 1 896 台，总装机容量 30 000 kW，有 5 座现代化
焦炉及配套的备煤系统、煤气净化系统和质检系统．
年产焦炭 190 × 104 t 以上，焦炉煤气日产量达 210 ×
104 m3，轻苯和焦油年处理能力分别为 2. 5 × 104 和

7. 5 × 104 t，可生产苯、萘、酚、沥青和硫胺等 20 余种
化工产品． 涉及备煤、炼焦、筛焦、煤气净化、焦油化
产回收、精苯、煤气发生炉制气、两段炉制气等工序．
2010 年底，随着钢铁活动的压缩停产，炼焦生产停
止． 为保障土地再开发过程中的健康和环境安全，该
焦化厂于 2012 年 8 月启动了场地环境调查工作，初
步调查结果显示，该场地表层土壤受 PAHs 污染严
重，已经成为制约场地开发的关键因素之一．
1. 2 土壤样品采集
于 2012 年 10 月—2013 年 9 月，在该场地采集了

约 100 个土壤样品，根据 w( PAHs) 监测结果，选择其
中 7 个( 编号为 S1 ～ S7) 代表该场地 PAHs 污染的表
层( 0 ～ 1 m) 土壤( 砂质粉土，pH 为 7. 6 ～ 8. 7 ) ．将土
壤样品风干、去除杂质、密封冷藏，备用．
1. 3 w( PAHs) 的测定
采用 US EPA 8270D-2007 气相色谱质谱法测定

土壤中 w( PAHs) : 定量称取 20 g 土壤样品，加入
V( 丙酮) ∶ V( 水) 为 4∶ 1、固液比为 1∶ 10 的溶液，在室
温下以 150 rmin振荡 1 h，13 000 g离心 5 min，取 20
μL 离心后的萃取液，进行液相色谱检测，测定
w( PAHs) ．
1. 4 过硫酸盐氧化法
过硫酸盐氧化过程及 PAHs 残留量测定:①利用

美国 Leco 公司的 TruSpecCN 元素分析仪测定
w( SOM) ． ②取 5 g土壤样品，加入过硫酸钾( K2S2O8 )

和去离子水，使 m( S2O8
2 － ) ∶m( SOM)为 12∶ 1，ρ( S2O8

2 － )

为 0. 035 7 gmL，于 70 ℃下以 20 rmin 水浴振荡 3
h，将处理过的样品过滤，同样采用 1. 3 节方法测定
PAHs的残留量［4］． 每个土壤样品设 3 次重复，结果
取其平均值．
1. 5 土壤有机碳的 FTIＲ检测
采用 FTIＲ( 傅里叶变换红外光谱) 法测定 SOM

的结构组成: 将烘干后的待测土壤样品与溴化钾

( KBr) 以质量比为 1 ∶ 100 在玛瑙研钵中混合碾磨均
匀，压片，采用傅里叶变换红外光谱仪( VEＲTEX 70，

Bruker公司，德国) 测定 SOM的结构组成，采用 OPUS
软件处理红外图谱． 扫描次数为 32，分辨率为 4. 000
cm －1，扫描范围为 600 ～ 4 000 cm －1 ． 对光谱进行校
正，以去除水气和 CO2 的影响．
2 结果与讨论
2. 1 土壤中 PAHs的质量分数、组成及其与 w( SOM)
的关系

由表 1 可见，供试土壤中 w ( ∑ PAHs ) ( 16 种
PAHs质量分数之和) 为 10. 80 ～ 249. 00 mgkg，与贾
晓洋等［13-15］的研究结果较为接近; 其中 w ( 2 ～ 3 环
PAHs) 为 2. 00 ～48. 80 mgkg，w( 4 环 PAHs) 为 4. 40 ～
89. 30 mgkg，w( 5 ～6环 PAHs) 为 4. 40 ～89. 30 mgkg．
通常将 2 ～ 3 环 PAHs 称为 LPAHs ( 低分子量

PAHs) ，4 环及以上的 PAHs 称为 HPAHs ( 高分子量
PAHs) ．供试土壤样品的 LPAHsHPAHs 仅为 0. 08 ～
0. 29，均低于 1，表明该场地表层土壤中 PAHs以高分
子量为主． 有研究［16］表明，土壤中 HPAHs 通常比
LPAHs降解得慢，并且由于其难以挥发、淋失，导致
表层土壤通常以 HPAHs为主［13，17］．
供试土壤中 w ( SOM ) 为 9. 90 ～ 403. 80 gkg，

w(∑PAHs) 仅占 w ( SOM ) 的 0. 11% ～ 0. 42%，与
Cuypers等［4］研究结果( 0. 08% ～0. 72% ) 相接近． 由
于 PAHs属于非极性有机污染物，憎水性强，因此易
于被 SOM 所吸附． 通常 w( SOM) ＞ 1. 00 gkg 时，土
壤中大部分 PAHs会被 SOM所吸附［18］． 分析结果显
示，不同环数 PAHs的质量分数与 w( SOM) 均呈正相
关，二者关系符合对数方程 ( Ｒ2 为 0. 653 ～ 0. 798 ) ，
表明土壤中不同环数 PAHs 质量分数的增速均随
w( SOM) 的增加呈减缓趋势，即与 w( SOM) 为 98. 21 ～
403. 78 gkg时相比，w( SOM) 为 5. 92 ～ 98. 21 gkg时
的 w( PAHs) 增速明显较高( 见图 1) ．
2. 2 过硫酸盐氧化后土壤中 PAHs 的残留量及生物
有效性

将氧化后残留的 PAHs 作为非生物有效态
PAHs，被氧化去除的 w ( PAHs ) ( 即生物有效态
PAHs) 与氧化前 w( PAHs) 之间的比值即其生物有效
性． 由图 2 可见，2 ～ 3 环 PAHs的生物有效性平均值
为 0. 46，略高于 4 环 PAHs ( 0. 22 ) 和 5 ～ 6 环 PAHs
( 0. 28) ． 由于 LPAHs与 SOM 的吸附较弱，更易被氧
化去除［19-20］，故其生物有效性高于 HPAHs． 但另有
研究表明，由于 LPAHs 更易进入土壤三维孔隙中被
封锁［21］，从而不易被氧化． 由此可见，PAHs 环数并
非决定其生物有效性的唯一因素．
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表 1 供试土壤中 PAHs的质量分数、组成及 w( SOM)
Table 1 Contents and compositions of PAHs，and SOM contents in the soils

项目
土壤样品编号

S1 S2 S3 S4 S5 S6 S7

Nap 0. 95 0. 01 1. 03 1. 17 3. 93 3. 91 8. 01
Acy 0. 01 0. 05 0. 12 0. 08 0. 51 0. 14 0. 92
Ace 0. 12 0. 11 0. 26 0. 75 1. 54 4. 13 6. 37
Flu 0. 11 0. 01 0. 01 0. 01 0. 01 3. 00 4. 21
Phe 1. 05 1. 52 4. 29 6. 52 10. 90 16. 60 22. 10
Ant 0. 18 0. 31 0. 76 1. 27 5. 14 5. 35 7. 19
Fla 1. 85 3. 84 10. 50 11. 40 21. 90 20. 40 26. 60
Pyr 1. 60 2. 93 8. 91 9. 43 18. 20 17. 80 22. 70
BaA 0. 01 2. 43 8. 74 9. 01 16. 30 18. 60 22. 90
Chr 0. 93 2. 15 7. 53 7. 54 12. 00 13. 60 17. 10

w( mgkg) BbF 1. 29 3. 13 11. 30 12. 30 19. 90 22. 90 25. 80
BkF 0. 50 1. 19 4. 44 3. 76 6. 80 8. 54 12. 60
BaP 0. 65 1. 53 6. 70 7. 75 11. 40 16. 40 18. 30
IP 0. 72 2. 08 8. 98 12. 00 15. 50 22. 60 27. 10

DBA 0. 13 0. 45 2. 13 2. 58 3. 66 4. 97 6. 21
BghiP 0. 70 2. 04 8. 90 12. 70 13. 20 18. 60 20. 90
∑PAHs1) 10. 80 23. 80 84. 60 98. 30 160. 90 197. 50 249. 00

2 ～ 3 环 PAHs 2. 40 2. 00 6. 50 9. 80 22. 00 33. 10 48. 80
4 环 PAHs 4. 40 11. 40 35. 70 37. 40 68. 40 70. 40 89. 30

5 ～ 6 环 PAHs 4. 00 10. 40 42. 50 51. 10 70. 50 94. 00 110. 90
w( SOM) ( gkg) 9. 88 5. 92 59. 32 60. 42 98. 21 46. 74 403. 78
LPAHsHPAHs 0. 29 0. 09 0. 08 0. 11 0. 16 0. 20 0. 24

注: 1) 表示 16 种 PAHs的总和．

图 1 w( SOM)与不同环数 w( PAHs)的相关性
Fig. 1 Correlations between SOM contents and PAHs concentrations for different ring groups in the soils

图 2 氧化前 w( SOM)与 PAHs生物有效性的相关性
Fig. 2 Correlations between SOM contents before oxidation and bioavailability

of PAHs for different ring groups in the soils

由图 2 可知，随着土壤中 w( SOM) 的增加，氧化
前土壤中 PAHs的生物有效性基本呈下降趋势，采用
对数方程进行拟合，Ｒ2 表现为∑PAHs( 0. 831 ) ＞ 5 ～

6 环 PAHs ( 0. 725 ) ＞ 4 环 PAHs ( 0. 452 ) ＞ 2 ～ 3 环
PAHs( 0. 286) ． 这与已有研究结果相一致，如 Bogan
等［3，22］研究发现，Fenton 试剂对 PAHs 的氧化效率随
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着 w ( SOM) 的升高而降低; YANG 等［23］分析结果也
显示，w( SOM) 由 0. 2%升至 7. 1%时，非生物有效态
苊、芴、蒽、荧蒽、芘的质量分数的平均值由 0. 44
mgkg升至 1. 21 mgkg．
由图 3 可见，过硫酸盐氧化后，土壤中∑PAHs、

2 ～ 3 环 PAHs、4 环 PAHs、5 ～ 6 环 PAHs 的残留量分

别为 6. 70 ～198. 60、0. 45 ～28. 36、3. 70 ～81. 20、2. 60 ～
89. 10 mgkg，LPAHs 的残留量小于 HPAHs． 不同环
数 PAHs的残留量与过硫酸盐氧化前 w( PAHs) 均呈
显著正相关，∑PAHs、2 ～ 3 环 PAHs、4 环 PAHs、5 ～ 6
环 PAHs 对应线性方程的斜率分别为 0. 774、0. 581、
0. 863、0. 776，Ｒ2 为 0. 991 ～ 0. 994．

图 3 氧化前土壤 w( PAHs)和氧化后 PAHs残留量的相关性
Fig. 3 Correlations between PAHs concentrations before oxidation and residual PAHs concentrations

for different ring groups after oxidation in the soils

依据图 3 拟合获得的线性方程，可直接根据氧
化前土壤中 w( PAHs) 预测 PAHs 的残留量，进而间
接计算其生物有效性，计算公式如式 ( 1 ) ～ ( 4 )
所示．

B f1 = ( 0. 226 + 2. 934Cb1 ) ( 1)
B f2 = ( 0. 419 － 0. 034Cb2 ) ( 2)
B f3 = ( 0. 137 + 2. 323Cb3 ) ( 3)
B f4 = ( 0. 224 + 1. 370Cb4 ) ( 4)

式中: B f1、B f2、B f3、B f4分别为∑PAHs、2 ～ 3 环 PAHs、4
环 PAHs、5 ～ 6 环 PAHs 的生物有效性; Cb1、Cb2、Cb3、

Cb4分别为氧化前土壤 w ( ∑ PAHs ) 、w ( 2 ～ 3 环
PAHs) 、w( 4 环 PAHs) 、w( 5 ～ 6 环 PAHs) ，mgkg．
2. 3 过硫酸盐氧化后 SOM 质量分数及其结构的
变化

由表 2 可见，与过硫酸盐氧化前相比，过硫酸盐
氧化后土壤中 w( SOM) 降幅为 0. 8% ～ 90. 4% ( 平均
值为 23. 0% ) ，与已有研究结果 ( 20% ～ 40% ) ［24-26］

较为接近; w( ∑PAHs) 降幅为 20. 2% ～ 42. 8%，其减
少量仅占 w( SOM) 减少量〔即被氧化去除的w( SOM) 〕
的 0. 05% ～4. 22% ．

表 2 氧化前、后土壤中 w( SOM)和 w(∑PAHs)的变化
Table 2 Changes of SOM contents and total PAHs concentrations before and after oxidation in the soils

土壤样
品编号

w( SOM) ( gkg)

氧化前 氧化后 减少量

w( SOM)
降幅%

w( ∑PAHs) ( mgkg)

氧化前 氧化后 减少量

w( ∑PAHs)
降幅%

［w( ∑PAHs) 减
少量w( SOM)
减少量］%

S1 9. 88 6. 78 3. 10 31. 4 10. 76 6. 70 4. 06 37. 7 0. 13

S2 5. 92 0. 57 5. 35 90. 4 23. 77 13. 59 10. 18 42. 8 0. 19

S3 59. 32 58. 84 0. 48 0. 8 84. 59 64. 48 20. 11 23. 8 4. 22

S4 60. 42 59. 35 1. 07 1. 8 98. 26 77. 93 20. 33 20. 7 1. 89

S5 98. 21 85. 43 12. 78 13. 0 160. 88 117. 34 43. 54 27. 1 0. 34

S6 46. 74 42. 87 3. 87 8. 3 197. 54 139. 48 58. 06 29. 4 1. 50

S7 403. 78 308. 32 95. 46 23. 6 249. 01 198. 61 50. 40 20. 2 0. 05

FTIＲ是定性分析有机物官能团的重要手段之
一，该方法根据红外吸收曲线的峰位、峰强以及峰形
来判断化合物中是否存在某些官能团． 由过硫酸盐
氧化前、后土壤红外光谱的变化( 见图 4 ) 可知，土壤
中出现的红外吸收峰及其对应的碳官能团主要包括:

3 439 cm －1为酚、醇或羧酸类 O—H 伸缩振动; 2 922

和 2 852 cm －1为脂肪族 CH2 的 C—H 伸缩振动;
1 632 cm －1为芳香环的环伸缩 C C 振动和羧酸
COO—振动; 1 448 cm －1为脂肪族 C—H弯曲振动、酚
类 O—H或羧酸类 COO—振动; 1 033 cm －1为伯醇或

芳香脂中的 C—O 振动; 875 cm －1可能为黏粒 O—H
弯曲振动［27］．
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根据文献［27］，采用相对吸光度表征过硫酸盐
氧化前、后 SOM结构的变化，根据式( 5 ) ～ ( 7 ) 计算
芳香碳( 1 632cm －1 ) 、脂肪碳 1 ( 1 448 cm －1 ) 和脂肪

碳 2( 2 852 cm －1和 2 922 cm －1 ) 的相对吸光度．

rA1 632 = A1 632 ∑A( 875 ～ 3 439) ( 5)

rA1 448 = A1 448 ∑A( 875 ～ 3 439) ( 6)

rA( 2 852+2 922) = ( A2 852 + A2 922 ) ∑A( 875 ～ 3 439) ( 7)

式中，rA1 632、rA1 448 以及 A1 632、A1 448 分别为 1 632、
1 448 cm －1处吸收峰的相对吸光度以及吸光度，

rA( 2 852 + 2 922)、A( 2 852 + 2 922)分别为 2 852 和 2 922 cm －1处

吸收峰的相对吸光度之和以及吸光度之和，

∑A( 875 ～ 3 439)为 875 ～ 3 439 cm －1范围内主要吸收峰的

吸光度之和．
与过硫酸盐氧化前相比，过硫酸盐氧化后芳香碳

的相对吸光度略有增加，增幅为 0. 88% ～ 11. 62%
( 见图 5) ，进一步证明了过硫酸盐氧化将引起 SOM
的缩合程度加剧［4，28］，浓缩的 SOM 憎水性更强［29］．
所有供试土壤样品中脂肪碳 1 的相对吸光度均明显
下降，降幅为 3. 60% ～ 20. 33%，表明其可能是被氧
化去除的软质碳的主要组分． 周江敏等［30］研究表
明，软质炭中的富里酸以含有大量的羧基为主要结构

特征，主要由碳水化合物组成，芳香族不饱和物质较

少． 而脂肪碳 2 的相对吸光度有所增加( 仅 S3 土壤
样品除外) ，增幅为 1. 10% ～ 17. 70%，则其可能是来
自于脂肪族的生物聚合物［28］．

图 4 氧化前、后土壤的红外光谱
Fig. 4 Fourier Transform Infra-Ｒed ( FTIＲ) spectra before and after oxidation in the soils

图 5 氧化前、后土壤中芳香碳、脂肪碳 1 和脂肪碳 2 相对吸光度的变化
Fig. 5 Changes of relative Fourier Transform Infra-Ｒed ( FTIＲ) absorption intensity of aromatic-C，

aliphatic-C1 and aliphatic C2 before and after oxidation in the soils

3 结论
a) 供试焦化厂表层土壤中 w(∑PAHs) 为 10. 80 ～

249. 00 mgkg，不同环数 PAHs的质量分数与 w( SOM)
均呈正相关，二者关系符合对数方程( Ｒ2 为 0. 653 ～
0. 798) ．

b) 较高 w ( SOM ) 及 HPAHs 均易引起土壤中

PAHs生物有效性的下降． 过硫酸盐氧化后，不同环
数 PAHs 的残留量与氧化前 w ( PAHs) 均呈正相关
( Ｒ2 为 0. 991 ～ 0. 994) ，故可利用氧化前 w( PAHs) 预
测土壤中 PAHs的生物有效性．

c) 过硫酸盐氧化后，土壤中 w ( SOM) 平均下降
23. 0%，芳香碳的相对吸光度增幅为 0. 88% ～
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11. 62%，脂肪碳 1 的相对吸光度下降 3. 60% ～
20. 33%，不同组分 SOM 相对吸光度的变化有助于进
一步阐述过硫酸盐氧化机理．

d) 总体而言，利用该研究建立的过硫酸盐氧化
法预测公式，可通过测定土壤氧化前 w ( PAHs) 来初
步预测 PAHs的生物有效性，从而为焦化厂 PAHs 污
染土壤的治理修复提供依据．
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