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摘 要：土壤环境中普遍存在的胶体物质深刻地影响着污染物在土壤和地下水中迁移转化，而微塑料作为

一种新兴的污染物，其对胶体及胶体协同污染物运移的影响尚不明确。为此，以聚苯乙烯（Polystyrene，

PS）微塑料为研究对象，采用室内砂柱实验，结合沉降实验及傅里叶红外光谱（Fourier transform infrared 

spectroscopy，FTIR）等手段，探讨微塑料对土壤胶体、铜（Cu2+）及其共运移的影响机制。结果表明，

PS 通过与土壤胶体异质聚集、竞争多孔介质表面沉积位点及空间位阻作用，促进了土壤胶体的迁移，且

在 Cu2+存在时，促进作用更显著。与土壤胶体相比，低浓度低吸附性的 PS 对 Cu2+迁移的影响不明显，

83.47%的 Cu2+以溶解态的形式迁移，而土壤胶体作用下 35.25%的 Cu2+以胶体态的形式迁移。PS 虽然增强

了土壤胶体的移动性，但是降低了其对 Cu2+的吸附，促进了溶解态 Cu2+的迁移，对总 Cu 的出流浓度没有

显著影响。此外，PS 的移动性也受到土壤胶体和 Cu2+的影响。总体而言，土壤环境中的微塑料不仅直接

与 Cu2+相互作用，而且还可以改变土壤胶体的性质，胶体性质的改变可能是微塑料影响 Cu 环境行为的主

要原因。 
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Abstract: 【Objective】The ubiquitous colloidal substances in the environment profoundly affect the transport 

and transformation of pollutants in soil and groundwater. The impact of microplastics, as an emerging pollutant, on 

the transport of colloids and colloid-associated pollutants is still unclear. 【 Method 】 Therefore, column 
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experiments were conducted in saturated quartz sand, with polystyrene (PS) microplastics as the research object. By 

combining with sedimentation experiments, Fourier infrared spectroscopy (FTIR), and other methods, the 

influencing mechanisms of microplastics on soil colloid, copper (Cu2+), and their co-transport were investigated. 

【Result】The results showed that PS facilitated the transport of soil colloids through mechanisms involving 

heterogeneous aggregation with soil colloids, competition for surface sites on quartz sand, and steric hindrance. This 

promotional effect was more pronounced in the presence of Cu2+. In comparison to soil colloid, the effect of PS on 

Cu2+ migration was not obvious due to its low concentration as well as low adsorption capacity. In the presence of 

PS, 83.47% of Cu2+ was transported in dissolved form, while 35.25% of Cu2+ was transported in colloidal form 

under the effluence of soil colloid. PS enhanced the mobility of soil colloids, but it concurrently reduced the 

adsorption of Cu2+ and facilitated the transport of dissolved Cu2+ compared to the scenario with only soil colloids. 

However, PS did not have a significant impact on the effluent concentration of total Cu. Furthermore, the mobility 

of PS was also influenced by soil colloids and Cu2+. 【Conclusion】  In general, microplastics in the soil 

environment not only directly interact with Cu2+, but also alter the properties of soil colloids. Changes in colloidal 

properties may be the primary reason for the impact of microplastics on the environmental behavior of Cu. 

Key words: Soil colloid; Microplastics; Cu; Porous media; Transport 

 

土壤胶体（1~1 000 nm）由于粒径小、比表面积大且具有双电层结构和丰富的表面官

能团[1-2]，可以吸附重金属等污染物并充当载体[3-4]，在地下水与土壤环境中发生迁移转化，

增加污染物的扩散范围[5]。另一方面，胶体可通过吸附、沉降、变形阻塞等作用被滞留在

介质表面[6-7]，故而大量污染物也随胶体被滞留，导致局部污染加剧。因此，胶体作为控制

污染物在土壤和地下水中迁移的重要机制之一，日益引起各国学者的广泛关注。 

微塑料（0.1~5 000 μm）作为一种备受关注的新型污染物广泛分布于陆地生态系统中[8]。

与土壤颗粒相比，微塑料具有不同的化学组分和性质，能够引起土壤的理化性质及生态环

境的变化，进而影响地球生态圈物质和能量的循环。此外，同属胶体范围 [9]，微塑料体积

微小、表面疏水且结构稳定[10]，易与重金属、有机污染物等有毒物质相互作用，作为污染

物的载体在各类环境介质（水体、土壤、沉积物）中迁移[11–13]，进而改变污染物在环境中

的归趋及生态毒性，产生复合污染效应。 

目前国内外学者对胶体及其与污染物在多孔介质中的迁移与沉积等行为开展了广泛而

深入的研究，但是胶体与微塑料在多孔介质中共迁移的报道较少，尚缺乏微塑料如何影响

土壤胶体协同重金属运移的相关研究。一方面，微塑料直接吸附重金属等污染物，改变污

染物在多孔介质中的吸附迁移行为。Li 等[14]在研究 5 种微塑料的吸附性中发现聚酰胺（PA）

对抗生素的吸附能力最强，孔隙结构的发育和氢键的形成是主要作用机制。Zou 等[15]发现

微塑料对 Pb2+、Cd2+和 Cu2+的吸附能力主要由静电相互作用以及表面络合作用决定。与复

杂的土壤组分相比，微塑料的组成和表面结构相对简单，吸附能力比土壤胶体低得多，且

被吸附的重金属很容易从微塑料中解吸。如，Li 等[16]研究表明当在土壤中添加 10%聚乙烯

（PE）微塑料时，二乙烯三胺五乙酸（DTPA）对土壤中 Zn2+和 Pb2+的萃取率显著增高。

另一方面，微塑料会通过改变天然胶体的尺寸和表面性质[17-18]、抢夺多孔介质的沉积位点

或者利用自身悬浮液的空间排斥（steric repulsion）作用[19-20]影响胶体的迁移及其对重金属

的吸附，进而改变重金属在多孔介质中的运移规律。同时，胶体也会影响微塑料的凝聚、

沉降及迁移[21-22]。腐殖酸（HA）[23-24]和富里酸（FA）[25]通过附着在微塑料颗粒上并产生

静电或空间排斥，增强了塑料颗粒的稳定性和迁移能力。Li 等[26]报道了针铁矿和赤铁矿可

以通过异质聚集增加颗粒尺寸、化学异质性诱导等机制降低不同尺寸羧基改性聚苯乙烯乳

胶微球（CMLs）的转运。综上，与天然胶体相比，微塑料在环境中的浓度较低，对污染
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物的吸附能力有限，推测其对污染物运移的影响可能主要通过其对土壤胶体运移的影响而

体现。 

由于矿物开采、尾气排放、施肥、污泥回用和污水灌溉[27]等人为原因，土壤重金属污

染日趋严重，耕地重金属点位超标率达 21.49%[28]。作为主要污染物之一的 Cu[29-30]也是植

物生长的必需元素，了解Cu在土壤环境中的迁移转化过程对于预测其环境浓度及评估生态

风险至关重要。因此，本研究选取农田中常见的微塑料聚苯乙烯（PS）及重金属 Cu 作为

研究对象，通过砂柱实验探究土壤胶体、微塑料及土壤胶体与微塑料共存对 Cu2+吸附迁移

的影响，结合沉降实验及扫描电镜（SEM）、傅立叶红外光谱（FTIR）等手段，揭示微塑

料和土壤胶体与 Cu2+的共迁移特征，以期为地下环境中微塑料与重金属复合污染风险评价

和防治提供理论依据。 

1 材料与方法 

1.1 供试材料 

土壤胶体由采自青岛市即墨蓝村镇（36°42'N，120°17'E）的棕壤（0~20 cm）制备，基

本理化性质如表 1 所示。称取 30 g 研磨过 10 目筛的土样于 1 000 mL 烧杯中，加入 1 000 

mL 去离子水搅拌均匀，超声分散 30 min，静置，根据 Stokes 公式，采用虹吸法吸取粒径

小于 1 μm 的土壤胶体颗粒。将吸出的胶体悬浊液于 2 L 容量瓶定容，得到土壤胶体原液。

将烧杯中剩余的溶液于 105 ℃下烘干至恒重，采用重量法计算制得的胶体原液浓度。实验

中所用的土壤胶体浓度为 200 mg·L-1，由去离子水稀释土壤胶体原液获得。 

 

表 1 供试土壤基本理化性质 

Table 1 The basic physical and chemical properties of the tested soil 

土壤类型 

Soil type 
pH  

有机质 

Organic matter 

/(g·kg-1) 

阳离子交换量  

CEC 

/(cmol·kg-1 ) 

粒径分布 

Particle size distribution/% 

2~0.05 

mm  

0.05~0.002  

mm  

<0.002 

mm  

棕壤（Brown earths） 5.96 22.80 17.98 34.76 42.64 22.60 

土壤类型 

Soil type 

Fe 

/(g·kg-1) 

Mn 

/(g·kg-1) 

1/2Ca 

/(cmol·kg-1) 

1/2Mg 

/(cmol·kg-1) 

Na 

/(cmol·kg-1) 

K 

/(cmol·kg-1) 

棕壤 23.35 0.59 0.02 0.02 0.10 0.04 

 

考虑到自然界中微塑料的浓度低于土壤胶体，故实验中 PS 悬浊液的浓度设为 10 mg·L-

1，由购自天津倍思乐色谱技术开发中心的单分散荧光聚苯乙烯悬浊液（10 g·L-1，粒径约 

500 nm，密度为 1.05 g·cm-3，最大激发波长为 488 nm，最大发射波长为 518 nm，激发和

发射狭缝宽度均为 5 nm）稀释获得。 

1.2 土壤胶体和 PS 的沉降实验 

配制土壤胶体+Cu2+、PS+Cu2+、土壤胶体+PS、土壤胶体+PS+Cu2+的混合溶液，土壤

胶体、PS 和 Cu2+的浓度分别为 200 mg·L-1、10 mg·L-1 和 10 mg·L-1，调节溶液 pH 为 6.0。

用移液枪分别移取土壤胶体、PS 悬浊液及上述混合溶液至 8 个 20 mL 试管中，共 48 个处

理。静置，间隔 0、6、12、24、48、72、96、120 h 从试管上部[31]取 10 mL 溶液，分别测

定土壤胶体和微塑料的吸光度和荧光强度，以时间（h）为横坐标，某时刻土壤胶体的吸光
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度/初始吸光度或微塑料荧光强度/初始荧光强度（A/A0）为纵坐标，得到沉降曲线。每组

实验进行 3 次重复，实验结果取平均。 

1.3 砂柱迁移实验 

实验采用 16~30 目（0.60~1.18 mm）的石英砂（分析纯，购自上海麦克林生化科技有

限公司）模拟土壤地下水等多孔介质。实验前为去除石英砂表面杂质，分别采用 0.1 mol·L-

1的 HCl 和 0.1 mol·L-1的 NaOH 浸泡冲洗，最后用去离子水洗至中性，105 °C 烘干备用[19]。

采用内径 6 cm，高 40 cm 有机玻璃柱，在柱底放一层尼龙网，以防石英砂流失。湿法装柱：

将洗净烘干的石英砂分 6 次缓慢倒入柱中，利用蠕动泵自下而上注入去离子水，等待水位

上升，直至没过砂面，再用玻璃棒沿着柱内壁搅动以去除气泡，最终砂柱高度为 30 cm。

装柱完成后，为稳定柱中内部环境，以定水头（1 cm）的方式[32]自上而下持续通 pH 为 6.0

的去离子水 24 h，流速为 3 mL·min-1。实验中先通入 3 个孔隙体积工作溶液，再通入 6 PV

去离子水，采用自动部分收集器按 7 min 时间间隔连续收集出流液[33]。按照上述步骤，开

展土壤胶体、PS、Cu2+及其混合液的运移实验，测定流出液中土壤胶体、PS 和 Cu2+的浓

度，以 PV 为横坐标，C/C0（出流浓度/通入浓度）为纵坐标，绘制穿透曲线。为描述装填

砂柱的水动力情况，确定砂柱装填的均匀程度，选取 KBr 作为非反应性示踪剂进行示踪

实验。待砂柱内部环境稳定后，通入 3PV 0.01 mol·L-1 KBr 溶液，然后再通入 6PV 的去离

子水进行淋洗，采用溴离子选择电极测定出流液中 Br-的浓度。 

迁移实验结束后，将有机玻璃柱倒扣，在铺有保鲜膜的台面上轻嗑几下，利用砂重将

砂柱保留形状完全倒出，将其切分 6 段，每段 5 cm，于烘箱中 55 ℃烘干。称取 10 g 石英

砂于离心管中，加入 20 mL 去离子水和 5 mL NaOH 溶液（2.13 g·cm-3），震荡，静置 10 min

后取上清液[20]，测定土壤胶体和 PS 浓度。 

土壤胶体和 PS 的浓度分别采用紫外分光光度计（UV2400，上海舜宇恒平科学仪器有

限公司，中国）和荧光分光光度计（F-2700 FL，日立，日本）测定，测定波长分别为 350 

nm 和 EX/EM=488 nm/518 nm 。由全波段扫描结果可知，土壤胶体荧光强度接近 0，而 PS

在 350nm 处的吸光度小于 0.1，两者之间的相互影响可忽略。对土壤胶体和 PS 的混合溶液

进行稀释，分别获取土壤胶体和 PS 的标准曲线，用于测定混合情况下各自的浓度。土壤胶

体的线性范围为 0~200 mg·L-1，R2>0.999，RSD<5.8%；PS 的线性范围为 0~10 mg·L-1，

R2>0.999, RSD<4.5%。在 Cu2+运移实验中，将出流液分为两部分，一部分加浓硝酸超声消

解后经 0.22 μm 滤膜过滤，采用电感耦合等离子体发射光谱仪（ICP-OES，Perkin Elmer，

美国）测定总 Cu 的浓度，提取率 90%以上；另一部分过 0.22 μm 滤膜后直接测定溶解态

Cu2+；总 Cu 浓度减去溶解态 Cu2+获得出流液中胶体态 Cu 浓度。Cu2+的线性范围为 0~15 

mg·L-1，R2>0.999，RSD<5.0%。 

1.4 性质表征 

采用 FTIR（Nicolet iS50，Thermo Scientific，美国）分析石英砂、土壤胶体和 PS 吸附 

Cu2+前后官能团的变化情况，波数范围为 400~4 000 cm-1，分辨率为 4 cm-1。取适量石英砂

研磨成粉末，与去离子水混合，超声 30 min 后用沉降法取上部悬浊液，利用纳米粒度电位

仪（Zetasizer Nano ZSE，马尔文公司，英国）测定石英砂表面的 zeta 电位[34]；此外，测定

不同条件下土壤胶体和 PS 悬浊液的 zeta 电位和粒径。通过 SEM（GeminiSEM 360，蔡司，

德国）和能谱分析仪（XFlash6l100，布鲁克，德国）获取石英砂的表面形态和元素分布。 

2 结果与讨论 

2.1 土壤胶体和 PS 的稳定性 
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如图 1 所示，120 h 内土壤胶体和 PS 的 A/A0 从 1.0 分别下降至 0.56 和 0.95，说明 PS

稳定性好，不易沉降。根据双电层理论，胶体稳定性与胶体表面电荷性质有关，表面电荷

数量越多，它们之间的静电排斥力越强，胶体颗粒就越分散、稳定性越好[35-36]。由表 2 可

知，土壤胶体（-25.05 mV）和 PS（-25.70 mV）的 zeta 电位相近，静电排斥作用差异不显

著。PS 稳定性高于土壤胶体的原因，一方面是土壤胶体（445.00 nm）的粒径小于 PS

（520.50 nm），根据布朗运动，微粒越小，被撞击可能性越大，不平衡性就越大[21]；另一

方面，PS 的颗粒密度（1.05 g·cm-3）低于土壤胶体（2.65 g·cm-3），受重力沉降作用影响小，

体系更稳定。土壤胶体与 PS 共存双体系中，土壤胶体和 PS 的 A/A0 在 120 h 内分别降为

0.61 和 0.84，与单体系相比，土壤胶体的稳定性增强，而 PS 的稳定性减弱。首先，土壤胶

体+PS（-30.30 mV）的 zeta 电位低于土壤胶体，颗粒间静电斥力增强，土壤胶体的稳定性

增大；此外，微塑料表面的官能团可能与土壤胶体的阴阳离子进行反应，从而影响土壤胶

体阳离子交换量[37]，改变了土壤胶体的稳定性。而PS加入土壤胶体后，两者相互作用，部

分 PS 与土壤胶体异质聚集，颗粒密度增大，有利于沉降，PS 稳定性降低。对于大团聚体

颗粒，重力会显著影响胶体在饱和多孔介质中的运移[38]。当 Cu2+存在时，由于土壤胶体、

PS 对 Cu2+的吸附及阳离子的桥键作用，导致土壤胶体、PS 的 zeta 电位升高（表 2），负电

荷减少，静电排斥作用减弱，粒径增大，聚沉能力增强。120h 内，Cu2+作用下土壤胶体和

PS 的 A/A0 分别从 1.0 下降至 0.31 和 0.91。由于土壤胶体对 Cu2+的吸附量大于 PS[39]，故

Cu2+对土壤胶体稳定性的影响大于 PS。 
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图 1 不同体系中土壤胶体（a）和 PS（b）的沉降曲线 

Fig. 1 Sedimentation curves of soil colloids (a) and PS (b) in different systems 

 

表 2 石英砂、土壤胶体及 PS 的 zeta 电位与粒径 

Table 2 Zeta potential and size of quartz sand, soil colloids, and PS 

样品 

Sample 

浓度 

Concentration/（mg·L-1） 

zeta 电位 

Zeta potential /mV 

粒径 

Size/nm 

石英砂 — -34.95±0.85 — 

土壤胶体 200 -25.05±1.15  445.00± 1.60 

土壤胶体+Cu2+ 200+10 -20.65±0.05  456.30± 6.80 

PS 10 -25.70±0.50  520.50±25.60 

PS+Cu2+ 10+10  -8.74±0.12  631.70±30.80 

土壤胶体+PS 200+10 -30.30±0.50 442.55± 4.65 

土壤胶体+PS+Cu2+ 200+10+10 -15.75±0.05 512.75± 8.05 

 

2.2 土壤胶体作用下 Cu2+的迁移特征及其影响机制 
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由示踪实验可知，Br-的穿透曲线对称性良好，未出现双峰、拖尾现象，说明砂柱装填

均匀且不存在物理非平衡现象（大孔隙或优先流）[40]。土壤胶体具有双电层结构和丰富的

官能团，能够吸附 Cu2+进而影响其在地下环境中的迁移转化。如图 2a 所示，在土壤胶体

的作用下，出流液中 Cu2+ 的穿透率总体呈现单一 Cu（85.54%）＞总 Cu（75.26%）＞溶

解态Cu2+（40.01%）＞胶体态Cu（35.25%）的变化趋势；去离子水淋洗阶段，由于胶体的

携带作用，Cu2+主要以胶体态的形式迁移，出现明显的拖尾。土壤胶体的存在抑制了 Cu2+

的运移，这是因为吸附于胶体上的 Cu2+随胶体的沉降、吸附等作用被滞留在砂柱中；另一

方面，附着在石英砂表面的土壤胶体为 Cu2+提供了额外的吸附位点。通过 FTIR（图 3）分

析发现，石英砂吸附 Cu2+后，峰形基本不变，仅吸收峰强度有所差异；从 EDS 能谱分析结

果可知，石英砂表面仅存在Si和O两种元素，不含杂质和氧化物， Cu2+以物理吸附为主，

吸附能力有限，Cu2+出流浓度较高。土壤胶体在吸附 Cu2+后，在 1 417、1 312、1 279 cm-1

处出现了新峰，777 cm-1 处 Si-O 伸缩振动峰红移至 760 cm-1，这是因为土壤胶体与 Cu2+发

生络合反应形成络合物[41]，从而导致 Cu2+的存在形态和移动性发生改变。  
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图 3 石英砂（a）、土壤胶体（b）吸附 Cu2+前后的 FTIR 光谱图 

Fig. 3 FTIR spectra before and after adsorption of Cu2+ by quartz sand (a) and soil colloids (b) 

 

土壤胶体的移动性很大程度上决定了污染物的迁移能力。由图 2b 可知，当 Cu2+存在

时，土壤胶体峰值浓度和穿透率分别从 0.92 和 89.84%下降至 0.51 和 49.68%，砂柱中胶体

滞留量从 17.14%增加至 41.94%，说明 Cu2+共存条件下土壤胶体的移动性显著下降。这主

要是因为土壤胶体与 Cu2+发生络合反应后，表面电荷减少，zeta 电位从-25.05 mV 升高为-

20.65 mV，与介质表面的静电排斥作用减弱，更容易在石英砂表面吸附或沉降。沉降实验

图 1 不同条件下 Cu2+（a）和土壤胶体（b）的穿透曲线 

Fig. 2 Breakthrough curves of Cu2+ (a) and soil colloids (b) under different conditions 
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中土壤胶体和土壤胶体+Cu2+的 C/C0在 120 h 内从 1.0 分别下降至 0.56 和 0.31（图 1a），说

明土壤胶体在加入 Cu2+后，稳定性降低，有利于沉降。其次，石英砂吸附 Cu2+后，介质表

面化学异质性增大，电荷的不均匀性增强了胶体的不可逆吸附 [42-43]。此外，从石英砂的

SEM 图（图 4）可以看出，石英砂呈不规则几何形，表面粗糙有明显的凸起，土壤胶体在

流动过程中可被拦截。长期以来胶体与多孔介质的平均粒径之比（dp/dm）被用来判断形变

阻塞作用（straining）是否显著，本实验中 dp/dm 值为 5.00×10-4，低于该作用发生的临界值

0.002[44-45]，故可认为实验过程中形变阻塞作用不显著。在去离子水淋洗阶段，土壤胶体穿

透曲线呈现拖尾现象，进一步说明此时 Cu 主要以胶体态的形式迁移。 

 

2.3 PS 作用下 Cu2+的迁移特征及其影响机制 

微塑料具有胶体的性质，进而可影响污染物在土壤或地下水中的迁移转化。从图 5a

可以看出，在微塑料作用下，出流液中 Cu2+的穿透率呈现总 Cu（90.17%）＞单一 Cu

（85.54%）＞溶解态 Cu2+（83.47%）＞胶体态 Cu（6.70%）的变化趋势，大部分 Cu2+以溶

解态形式流出，胶体态 Cu 出流量极低。由 PS 的 FTIR 谱图（图 6）可知，在 3 320 cm-1

处宽而高的吸收峰来源于水分子或羧基中羟基的伸缩振动峰，804、880、2 975 cm-1 的吸

收峰是由苯环的振动引起的，在 1 660 和 2 883 cm-1 出现的吸收峰分别归结于芳环中 

C=C 键的伸缩振动和脂肪 C-H 弯曲振动，1 380 cm-1处的吸收峰与芳香 C-H 键的变形有关
[46]，1 045 cm-1 和 1 088 cm-1 出现的强吸收峰是 C-O 的伸缩振动。PS 在吸附 Cu2+后，没有

特征峰的出现或消失，说明吸附机制以物理吸附（静电吸附）为主。此外，由表 2 可知，

PS 吸附 Cu2+后，zeta 电位从-25.70 mV 升高至-8.74 mV，进一步说明了静电吸附的主导作

用。Wang 等[47]通过吸附动力学与等温吸附实验研究了聚乙烯微塑料对 Cu2 +的吸附机制，

发现 Cu2 +在静电引力的作用下聚集在微塑料表面或孔结构中。与土壤胶体相比，由于 PS

对 Cu2+的吸附能力较弱且容易解吸，吸附过程受表面吸附位点、传质、颗粒内扩散等作用

影响[48–50]，PS 对 Cu2+迁移能力的影响不显著，但是改变了 Cu2+的存在形态，部分 Cu2+以

胶体态的形式存在。已有研究表明，微塑料作为载体可以将金属运输至生物体中，进而影

响金属在地下环境中的生态环境效应。 

图 2 石英砂的 SEM 图 

Fig. 4 SEM images of quartz sand 
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图 6 PS 吸附 Cu2+前后的 FTIR 光谱图 

Fig. 6 FTIR spectra before and after adsorption of Cu2+ by PS 

重金属在微塑料上的吸附会通过影响微塑料的表面电位和聚集状态来改变微塑料在多

孔介质中的迁移性。由图 5b 可知，单体系下，PS 穿透曲线平台高且稳定（1.5~3.5PV），

呈现出 “几”字型，表明 PS 在石英砂表面的沉积速率恒定[51]；与土壤胶体相比，PS 体系

更稳定，容易随着多孔介质中的水流流动，峰值浓度（0.94）和穿透率（94.51%）均高于

土壤胶体。Cu2+存在时，PS 的峰值浓度（0.34）和穿透率（39.04%）降低，说明 Cu2+抑制

了 PS 的迁移。在 PS+Cu2+悬浊液通入阶段，PS 的穿透曲线升高后呈现缓慢下降趋势

（1~4PV），即随着混合溶液的不断注入，PS 在多孔介质中的保留能力不断增大，被称为

成熟现象[52]。一方面是因为 PS 在吸附 Cu2+后电位和粒径均增大，分别由-25.70 mV 和

520.50 nm 增加至-8.74 mV 和 631.70 nm，与石英砂表面的静电排斥作用减弱，导致 PS 更易

于被多孔介质截留。另一方面，吸附在 PS 和石英砂表面带正电荷的 Cu2+能够桥接表面带

负电荷的 PS 和石英砂，促使更多的 PS 沉积在石英砂表面[53]，沉积速率不断上升。Li 等[54]

研究表明二价阳离子（Ca2+）可以通过阳离子与微塑料和介质表面官能团之间形成三元复

合物来促进固相介质对微塑料的吸附。此外，由沉降实验结果可知，Cu2+共存情况下 PS 易

于沉降，在迁移过程中被石英砂拦截的几率增大。对介质的表面性质而言，石英砂吸附

Cu2+后，表面化学异质性增大，从而使 PS 不可逆吸附作用增强，不易解吸。 

2.4 PS 和土壤胶体共同作用下 Cu2+迁移特征及其影响机制  

由 2.2 节和 2.3 节的结果和分析可知，土壤胶体和 PS 均对 Cu2+的运移产生了影响，当

两者共存时会对多孔介质中Cu2+的运移行为产生何种影响？从图 7可以看出，出流的总Cu

相对浓度峰值与单一Cu相对浓度基本重合，但穿透率（80.86%）低于单一Cu（85.54%）；

Cu2+以溶解态和胶体态两种形式迁移，溶解态 Cu2+的峰值浓度（0.53）和穿透率（47.14%）
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图 3 不同条件下 Cu2+（a）和 PS（b）的穿透曲线 

Fig. 5 Breakthrough curves of Cu2+(a) and PS (b) under different conditions 
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显著大于胶体态 Cu（0.35 和 33.72%）。与土壤胶体作用下 Cu2+的穿透曲线（图 2a）相比，

总 Cu 的穿透率从 75.3%增加至 80.9%，PS 促进了土壤胶体协同 Cu2+的迁移，这主要是因为

PS 的吸附对 Cu2+的迁移有促进作用；此外，PS 改变了土壤胶体的表面性质，zeta 电位和粒

径分别从-20.65mV 和 456.30 nm 变化为-15.75 mV 和 512.75 nm，电位升高和粒径增大不利

于土壤胶体对 Cu2+的吸附。PS 和土壤胶体共存时，溶解态 Cu2+的穿透率大于无 PS 时

（40.01%），而胶体态 Cu 的穿透率与无 PS 时（35.25%）相差不大，进一步说明 PS 降低了

土壤胶体对 Cu2+的吸附。 
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图 7 PS 和土壤胶体作用下 Cu2+的穿透曲线 

Fig. 7 Breakthrough curves of Cu2+ under the co-exist of PS and soil colloids 
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图 8 不同条件下土壤胶体（a）和 PS（b）的穿透曲线 

Fig. 8 Breakthrough curves of soil colloids (a) and PS (b) under different conditions 

 

值得注意的是，PS 的存在改变了土壤胶体的移动性。从图 8a 可以看出，PS 使土壤胶

体的穿透率和峰值浓度从 49.68%和 0.51 提高至 85.98%和 0.92，促进了土壤胶体的迁移。

由沉降实验结果可知（图 1a），土壤胶体+Cu2+的 A/A0 在 120 h 内降至 0.31，而土壤胶体

+PS+Cu2+体系中，A/A0在 120 h内下降至 0.42，说明 PS增强了土壤胶体的稳定性。同样，

土壤胶体也影响 PS 迁移。与 PS+Cu2+体系相比（图 8b），土壤胶体作用下，PS 的峰值浓

度和穿透率也大幅提高（从 0.34 和 39.04%到 0.90 和 82.36%），且 PS 穿透曲线由下降趋势

变为上升趋势，这说明土壤胶体影响下 PS 的迁移从成熟作用主导变为阻碍作用主导，即随

着悬浊液的不断注入，土壤胶体占据了石英砂上有限的 PS 附着位点，导致随后的 PS 不能

有效附着，沉积速率随时间降低[51]。但是，PS+Cu2+的 A/A0在 120 h 内降至 0.91，而 PS+土

壤胶体+Cu2+体系中，PS 的 A/A0在 120 h 内降至 0.82，说明土壤胶体有利于 PS 的沉降。 

为了进一步明确 PS 和土壤胶体共运移的影响机制，开展了土壤胶体和 PS 的共运移实
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验，结果如图 9 所示。双体系中，土壤胶体和 PS 的穿透率分别从 81.84%和 94.51%变化为

101.13%和 97.97%，峰值浓度分别从 0.92 和 0.94 升高至 0.98 和 0.97，双体系下 PS 和土壤

胶体发生相互促进迁移现象。影响颗粒物在多孔介质中传输的一个重要因素是它们的表面

电荷特性，双体系下土壤胶体+PS 的表面负电荷（-30.30 mV）高于单体系土壤胶体（-

25.05 mV），静电排斥作用增强，不利于土壤胶体和 PS 的沉积。另一方面，两种物质共存

增加了对多孔介质表面沉积位点的竞争，导致一些颗粒不能沉积在多孔介质上，促进了迁

移[19-20]，且这种竞争效应在高离子强度背景下更为显著[55]。此外，悬浮共存物质（既不吸

附在胶体表面，也不沉积在石英砂表面）会通过阻止胶体颗粒靠近多孔介质（如空间位阻

效应）来增强胶体的传输性能[56-57]。悬浮在溶液中的带负电荷的塑料颗粒将占据土壤胶体

和石英砂之间的孔隙空间，并排斥带负电荷的土壤胶体接近石英砂，导致土壤胶体沉积在

石英砂上的几率降低，反之亦然。Li 等[57]探究了不同的条件下，微塑料-膨润土异质团聚

体的形成对微塑料迁移的影响，发现在低离子强度条件下形成的微塑料-膨润土异质聚集体

增加了微塑料迁移能力。当 Cu2+存在时，土壤胶体和 PS 的相互促进作用更为显著（图 8）。

土壤胶体和 PS 微塑料移动性的增强使其有可能进入不同的环境介质，造成生态环境风险进

一步加剧。 
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图 9 单体系和双体系下土壤胶体（a）和 PS（b）的穿透曲线 

Fig. 9 Breakthrough curves of soil colloids (a) and PS (b) under single and binary systems 

3  结 论 

通过室内砂柱迁移实验，探讨了 PS 对土壤胶体、Cu2+及其共运移的影响机制，得出以

下结论：（1）由于土壤胶体与 PS 在表面电荷、粒径及密度上的差异，PS 的稳定性大于土

壤胶体；两者共存时，土壤胶体的稳定性增强，而 PS 的稳定性减弱，但是由于两者对多孔

介质表面沉积位点的竞争及空间位阻效应，导致彼此的移动性增强。（2）土壤胶体通过静

电吸引和络合作用使 35.25%的 Cu2+以胶体态的形式迁移，但是，Cu2+促进了土壤胶体在石

英砂上的沉降、附着，最终导致 Cu 的迁移能力降低。（3）由于 PS 浓度低，对 Cu2+的吸附

能力也低，且以物理吸附为主，造成 PS 对 Cu2+迁移的影响不显著，大部分 Cu2+以溶解态的

形式迁移，胶体态 Cu 的穿透率仅为 6.70%。（4）土壤胶体与 PS 发生异质聚集，与单一土

壤胶体相比，不利于 Cu2+的吸附，从而促进了溶解态 Cu2+的迁移，但是对总 Cu 的出流浓

度没有显著影响。本研究证实了 PS改变了土壤胶体的稳定性和迁移能力，进而对Cu2+在地

下环境中的存在形态和移动性产生影响，由于微塑料和土壤胶体的环境行为受多孔介质性

质的影响，故需要对不同物理化学条件下的共运移行为展开研究。 
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