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 MACROBUTTON  AcceptAllChangesShown 摘　要 选取人工合成的无定型氧化铁（AHOs Fe）纯矿物，以及两种典型土壤（黑土和砖红壤）的原土（S1和S2）和AHOs Fe包被土壤（AHOs Fe-S1和AHOs Fe-S2）为研究材料，采用批量平衡法，研究AHOs Fe对土壤中阿特拉津（AT）吸附—解吸行为的影响及其机理。研究结果表明，各吸附剂对AT的吸附均能采用Freundlich方程进行较好地拟合（r≥ 0.996，p< 0.01），AHOs Fe对AT具有较强的吸附性能和较高的吸附非线性，AHOs Fe包被黑土和砖红壤后，两种土壤对AT的吸附能力（Kd值）分别增加56.3 %和43.8 %。各吸附剂对AT均存在解吸迟滞效应，两种土壤及被AHOs Fe包被后，其对AT的解吸迟滞系数（HI）在AT低初始浓度时随浓度的增加而降低，而在AT高初始浓度时随浓度的增加略有增加，AHOs Fe对AT的HI则随AT初始浓度的增加而增加，说明不同吸附剂在AT不同初始浓度时的解吸迟滞机制不同。与土壤相比，AHOs Fe对AT具有较强的解吸迟滞效应，但AHOs Fe包被土壤后，却降低了土壤对AT的解吸迟滞效应。
 MACROBUTTON  AcceptAllChangesInDoc 关键词  无定型氧化铁；土壤；阿特拉津；表面包被；吸附；解吸
 MACROBUTTON  AcceptAllChangesInDoc 中图分类号    S153.3        MACROBUTTON  AcceptAllChangesInDoc 文献标识码    A      
阿特拉津（AT）是一种世界范围内长期大面积使用的均三氮苯类除草剂农药。由于其具有较强的滞留性和蓄积性，尽管近年来被欧盟等部分国家严格控制或完全禁用，但其仍是重要的环境污染物之一[1-2]。AT进入土壤后将经历一系列过程，如被土壤吸附-解吸、降解、挥发、扩散、作物吸收、通过地表径流和淋溶作用进入地表水和地下水系统等，其中，吸附-解吸是控制AT在环境中迁移转化、归趋和生物有效性的关键因素，直接影响AT污染的防治和修复效率[3]。

土壤有机质是影响有机污染物在土壤中吸附-解吸的主要因素，但当土壤有机质含量较少或有机污染物本身带有极性功能团时，土壤无机矿物对有机污染物吸附的影响几乎相当于甚至超过有机质的作用[4-5]。目前，关于土壤无机矿物对AT吸附-解吸行为的研究主要集中在蒙脱土和高岭石等结晶硅酸盐黏土矿物上，而对于铁氧化物等土壤金属氧化物方面的研究较少。铁氧化物广泛存在于土壤中（尤其是热带和亚热带土壤），虽然其在土壤中所占比例较小，但其对环境污染物的吸持、迁移等行为均具有极其重要的影响[6-7]。无定型氧化铁（AHOs Fe）是土壤中活性较高的铁氧化物，由于具有较大的比表面积和较多的供质子官能团，其在重金属和有机污染物的治理和环境修复研究方面倍受人们关注。然而，AHOs Fe在自然条件下极不稳定，容易转化为针铁矿和赤铁矿等晶质铁氧化物，从而为研究AHOs Fe对污染物的吸附特性增加困难。此外，我们前期的研究表明[8]，土壤对丁草胺的吸附能力与土壤中AHOs Fe含量呈极显著正相关，由于土壤中的AHOs Fe常与有机质复合形成有机-无机复合体[9-10]，因此，单纯通过相关分析并不能准确判断有机质和AHOs Fe对有机污染物吸附贡献的大小，而AHOs Fe对有机污染物的吸附机理目前也尚不明确。

鉴于此，本研究采用人工合成的AHOs Fe，以及AHOs Fe包被的典型土壤（黑龙江黑土和广东砖红壤）为材料，采用批量平衡法研究AT在各吸附剂中的吸附-解吸行为，从而揭示AHOs Fe对土壤中AT吸附行为的影响，并进一步探讨AHOs Fe对AT的吸附作用机理。本研究结果有助于深入了解铁氧化物与AT的界面作用，为全面剖析土壤理化性质对AT在土壤中迁移转化规律提供一定的理论基础，并为避免AT的环境风险提供科学依据。  
1  MACROBUTTON  AcceptAllChangesShown 材料与方法 
1.1 试剂与仪器
AT标准品，纯度≥99.5%，购自国家标准物质标准样品信息中心，AT的基本理化性质如表1所示；乙腈和甲醇（色谱纯）；氯化钾（优级纯）；叠氮化钠（分析纯）；水（Milli-Q超纯水）。主要仪器包括恒温摇床（TS-200B，上海天呈实验仪器制造有限公司）、表面积分析仪（NOVA BET, 美国Quantachrome corporation）、X射线衍射仪（D8 ADVANCE，德国Bruker）、场发射扫描电子显微镜（S-4800, 日本Hitachi）和高效液相色谱仪（2695型，美国Waters）等。

表1 阿特拉津的基本理化性质

Table 1 Physico-chemical properties of atrazine

	结构式

 Structural formula 
	分子式 

Molecular formula
	分子量

Molecular weight
	水溶解度(1)

Water solubility (mg L-1 )
	pKa
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	C8H14ClN5
	215.72
	33 
	        1.68


(1) 25℃温度下的水溶解度 Water solubility at 25 ℃
1.2 供试材料制备及其性质测定
两种供试土壤分别采自我国的黑龙江省（黑土）和广东省（砖红壤），采样深度为0～20 cm。采集的土壤风干后，研磨，过2 mm和 0.25 mm筛备用。AHOs Fe和AHOs Fe包被土壤的制备采用Huang等[11]报道的方法：

AHOs Fe的制备：用0.1mol L-1 Fe(Cl)3溶液加13 %的氨水至pH为5.0生成沉淀，沉淀用水/甲醇（50/50，V/V）溶液反复清洗至AgNO3检验无Cl-为止。冷冻干燥，过100目筛备用。制备的AHOs Fe经X射线衍射和场发射扫描电子显微镜扫描分析，结果如图1所示。

AHOs Fe包被土壤的制备：两种土壤各取10 g于烧杯中，分别加入300 ml蒸馏水混匀，再加入2 ml 20 %的FeCl3·6H2O溶液，水浴煮沸10 min后离心分离，弃去上清液，再用水/甲醇（50/50，V/V）溶液反复清洗至AgNO3检验无Cl-为止。冷冻干燥，过60目筛备用。同时，另取等量的两种土壤，同样加入300 ml水，在水浴上煮沸10 min，离心分离，弃去上清液后冷冻干燥，过60目筛备用。

各吸附剂的基本理化性质测定方法如下：pH采用1: 2.5土-水比测定；总有机碳（TOC）采用常规分析方法测定；比表面积（SSA）采用表面积分析仪测定；游离氧化铁（Fed）和无定型氧化铁（Feo）分别采用DCB和草酸铵法测定[12]。检测结果如表2所示。

1.3 吸附-解吸试验
以0.02 mol L-1 KCl溶液为支持电解质溶液（含0.02 %的NaN3作为抑菌剂），并调节电解质溶液的pH至7；配制含AT分别为0.5、1、2、4、8、16、32 mg L-1的标准系列溶液；称0.3～0.5 g（过0.25 mm筛）于25 ml棕色玻璃离心管中，分别加入1.5 ml上述AT标准系列溶液。25±2 ℃恒温振荡48 h（预实验表明，48 h已基本达到表观吸附平衡），10 000 rpm离心分离20 min，采用高效液相色谱仪（HPLC）测定上清液中AT的质量浓度（Ce）。每组设置2个平行，同时做空白试验进行准确度控制。吸附实验结束时，测定其平衡液pH，结果如表3所示。
解吸试验于吸附试验的基础上进行，采用吸附-解吸单循环方法开展研究。弃去吸附平衡上清液（用称重法扣除残留量），加入空白电解质溶液，于吸附试验同样条件下振荡解吸48 h后离心20 min，取上清液进行HPLC测定分析。

HPLC测定条件为： Waters 2489紫外可见光可变波长检测器和色谱工作站；色谱柱：Waters SunFireTMC18，5 µm，4.6×250 mm；保护预柱：SunFireTMC18，5 µm，3.0×20 mm；流动相：乙腈：水＝60：40（V：V），流动相流速：1 ml min-1，柱温：30 ℃，检测波长：221 nm，进样量：10 µl。前期预实验表明该检测方法的加标回收率为93%～103%，相对标准偏差为1.5%～3.5%。
1.4 数据分析
AT吸附量采用以下方程计算：
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式中，Qe为反应达到表观平衡后土壤对AT的吸附量(mg kg-1)，Co为溶液中AT的初始浓度（mg L-1），Ce为达到表观吸附平衡时溶液中AT的浓度(mg L-1)，V为溶液体积（ml），m为风干土换算为烘干土的质量（g）。

所有吸附实验数据均采用Frundlich吸附模型进行描述：
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式中，Kf为Freundlich常数，表示吸附作用强度[(mg kg-1)/ (mg L-1)n]；N为Freundlich指数，表征吸附等温线的非线性程度（无量纲）；Qe和Ce的注释同式（1）。 

AT在固-液两相中的分配系数（Kd, L kg-1）、有机碳标准化分配系数（Koc, L kg-1）和比表面积标准化分配系数（KSSA, ml m-2）分别采用下列方程计算：
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式中，Qe和Ce[image: image9.png]


 QUOTE  
的注释同式（1），foc为供试样品的有机碳含量（g kg-1），SSA为供试样品的比表面积（m2 g-1）。

AT的解吸迟滞系数（Hysteresisi index, HI）采用Huang等[13]的方法进行量化：
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式中，和
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分别指在解吸和吸附过程中AT在各种吸附剂上的浓度（mg kg-1）；下脚标T（℃）和Ce（mg L-1）分别为各实验条件下，温度以及达到表观吸附或解吸平衡时所对应的液相中AT的浓度。

2 结 果
2.1 供试吸附剂的表征与理化性质

由图1可知，所制备AHOs Fe的XRD谱线显示其在2θ分别为35.1 o和62.4 o时出现弱的宽峰，与标准衍射卡片对照表明其为2L型水合氧化铁，而场发射扫描电子显微镜扫描结果发现，其矿物表面无固定形态，呈现不规则纳米颗粒状，这与Cornell和Schwertmannt[14]所定义的无定型氧化物相符。

各吸附剂的基本理化性质如表2所示，由表2可知，AHOs Fe包被黑土和砖红壤，两种土壤的pH分别降低了1.56和0.09个pH单位，TOC含量分别降低了8.08 %和7.65 %，而CEC含量则分别增加了8.53%和20.19%。AHOs Fe的SSA显著高于其它吸附剂，AHOs Fe包被黑土和砖红壤，黑土的SSA降低了19.30 %，砖红壤的SSA却略有增大；而两种土壤的Feo分别增加了1.35倍和1.81倍，氧化铁的活化度（Feo/ Fed）则分别降低8.7 %和 52.6 %。

[image: image16.emf]0 5 10 15 20 25

0

20

40

60

80

100

 

 

 无定型氧化铁 AHOs Fe Freundlich拟合曲线 Freundlich model fit平衡浓度

C

e 

Equilibrium concentrationC

e

 (mg L-1)


图1  无定型氧化铁的XRD谱图（a）和透射电子显微镜扫描图（b）

Fig. 1 XRD (X-ray diffractogram) pattern (a) and TEM (transmission electron microscopy) image (b) of the artificially synthesized amorphous hydrated Fe oxides

表2 供试吸附剂的基本理化性质

Table 2 Basic physic-chemical properties of the sorbents tested
	样品
	缩写
	pH
	总有机碳
	阳离子交换量
	比表面积 
	游离氧化铁
	无定型氧化铁
	活化度

	Sample
	Abbreviation
	（H2O）
	TOC (g kg-1)
	CEC (cmol kg-1)
	SSA (m2 g-1)
	Fed (g kg-1)
	Feo ( g kg-1)
	Feo / Fed 

	黑土（煮沸）Black soil- boiling
	S1
	5.77
	34.30±2.12 (1)
	37.5±2.75
	29.59±2.11
	9.19±0.57
	6.31±0.46
	0.69±0.022

	无定型水合氧化铁包被黑土 

Black soil- Fe hydrous oxides
	AHOs Fe-S1
	4.21
	31.53±1.25
	40.7±3.04
	23.88±1.58
	23.72±1.59
	14.85±1.05
	0.63±0.006

	砖红壤（煮沸）Latosols- boiling
	S2
	4.35
	27.98±1.89
	10.4±0.87
	56.01±4.54
	25.81±1.68
	4.87±0.29
	0.19±0.010

	无定型水合氧化铁包被砖红壤
	AHOs Fe-S2
	4.26
	25.84±1.56
	12.5±1.12
	58.34±4.12
	152.37±10.41
	13.68±0.95
	0.09±0.0

	Latosols- Fe hydrous oxides
	
	
	
	
	
	
	
	

	无定型水合氧化铁
	AHOs Fe
	5.12
	n.d. (2)
	15.8±1.06
	242.59±11.42
	— (3)
	—
	—

	Fe hydrous oxides
	
	
	
	
	
	
	
	


(1) TOC, CEC, SSA, Fed, Feo和Feo/Fed值均为平均值±标准误 Values of TOC, CEC, SSA, Fed, Feo and Feo/Fed are means ± SE; (2) n.d. 未检出Stands for not detectable；(3) — 检测结果无效Not available 
2.2 阿特拉津的等温吸附曲线及方程模型
供试吸附剂对AT的等温吸附曲线如图2所示，由图2可知，各吸附剂对AT的吸附量均随平衡浓度的增加而增加，在实验浓度范围内，AT在各吸附剂固相上的吸附量均未达到饱和状态。采用Freundlich方程模型对AT在不同吸附剂中的吸附进行拟合，拟合参数值如表3所示。由表3可知，Freundlich方程能较好地拟合各吸附剂对AT的吸附作用（r≥ 0.996，p< 0.01）。AHOs Fe包被后黑土和砖红壤的Freundlich拟合参数Kf值分别增加了95.4 %和91.9 %，然而，由于各吸附剂对AT的吸附均呈现不同程度的非线性（N< 1），可见，单纯地分析Kf值并不能真实地反映各吸附剂对AT的吸附能力[15]。AHOs Fe对AT的非线性吸附最强（N= 0.697），经AHOs Fe包被的黑土和砖红壤其吸附非线性程度增加（表3）。
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图2 供试吸附剂对阿特拉津的吸附等温图
Fig. 2 Sorption isotherms of atrazine on the tested sorbents

2.3 阿特拉津在不同固-液体系中的分配系数
不同体系和平衡浓度下，AT在固-液两相中的分配系数Kd值如图3所示。由图3可知，黑土和砖红壤的固-液体系中，Kd均随平衡浓度的增加而逐渐降低，当平衡浓度为2.5 mg L-1时Kd趋于近似恒定。AHOs Fe包被后的黑土和砖红壤，其Kd降低的趋势比较明显，达到恒定状态的平衡液中AT浓度水平稍有增加。AHOs Fe的固-液体系中，Kd随平衡浓度的增加迅速降低，但下降程度逐渐减缓，当平衡浓度为5 mg L-1时Kd达到基本恒定。可见，各吸附剂对AT的吸附在低平衡浓度时表现为非线性吸附，而到达一定浓度后则表现为线性吸附。Chiou等[16]研究表明，线性吸附可采用分配系数Kd来比较各吸附剂对污染物的吸附能力，为此，本文计算了在近似恒定平衡浓度点的Kd平均值（表3）。由表3可知，各吸附剂对AT的吸附分配系数Kd值大小顺序为：AHOs Fe-S1> S1> AHOs Fe> AHOs Fe-S2> S2。AHOs Fe包被黑土和砖红壤，其Kd值分别增加了56.3 %和43.8 %。
有机碳标准化分配系数（Koc）和比表面积标准化分配系数（KSSA）分别指达到吸附平衡时有机污染物被吸附剂中有机碳相吸着的浓度及吸附剂表面吸着的浓度与其水相浓度之比，这两个系数常用来表征有机污染物的被吸着性能，是评价有机污染物环境行为的重要参数[17-18]。本文对各吸附剂近似平衡浓度点的Koc平均值进行计算，结果如表3所示。由表3可知，各吸附剂Koc与Kd值的大小顺序基本一致，KSSA的大小顺序则为AHOs Fe-S1> S1 > AHOs Fe-S2> S2>AHOs Fe。AHOs Fe包被黑土和砖红壤，其Koc值分别增加了70.1 %和55.7 %，KSSA值则分别增加了93.0 %和41.7 %。
表3 供试吸附剂吸附阿特拉津后平衡液的pH、Freundlich方程拟合参数和分配系数
Table 3 pH, Freundlich parameters and partition coefficient of the solutions at equilibrium after AT adsorption by the adsorbents tested
	样品
	缩写
	平衡液pH
	吸附常数(1)
	拟合系数
	相关系数
	固-液分配系数
	有机碳标准化分配
	比表面积标准化分配

	Sample
	Abbreviation
	（H2O）
	Kf[(mg kg-1)/ (mg L-1)n] 
	N
	r
	Kd（L kg-1）
	系数Koc（L kg-1）
	系数KSSA （ml m-2）

	黑土（煮沸）Black soil- boiling
	S1
	5.95
	5.46±0.38
	0.869±0.018
	0.997**(2)
	4.19±0.11
	122.1±3.1
	0.142±0.009

	无定型水合氧化铁包被黑土
Black soil- Fe hydrous oxides
	AHOs Fe-S1
	4.28
	10.67±0.59
	0.749±0.020
	0.996**
	6.55±0.50
	207.7±5.8
	0.274±0.012

	砖红壤（煮沸）Latosols- boiling
	S2
	5.13
	1.48±0.11
	0.911±0.017
	0.998**
	1.37±0.04
	48.8±1.5
	0.024±0.001

	无定型氧化铁包被砖红壤
	AHOs Fe-S2
	4.87
	2.73±0.15
	0.863±0.016
	0.997**
	1.97±0.08
	76.0±2.0
	0.034±0.002

	Latosols- Fe hydrous oxides
	
	
	
	
	
	
	
	

	无定型氧化铁
	AHOs Fe
	6.09
	4.58±0.15
	0.697±0.016
	0.997**
	4.03±0.27
	— (3)
	0.017±0.001

	Fe hydrous oxides
	
	
	
	
	
	
	
	


  （1）Kf, N, Kd, Koc和KSSA值均为平均值±标准误 Values of Kf, N, Kd, Koc and KSSA are mean ± SE; （2）** p< 0.01 Correlation is significant at 0.01 probability level; (3)— 检测结果无效Not available
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图3 阿特拉津在供试吸附剂/水平衡体系中的分配系数（Kd）
Fig. 3 Equilibrium concentration (Ce) vs. distribution coefficients (Kd) for atrazine sorption by the tested sorbents
2.4 阿特拉津的解吸迟滞效应
吸附-解吸是AT在固相吸附剂中的一个重要转化过程，其中，解吸过程较吸附过程要难得多，并不是被吸附物质均可以被解吸，即反应并不完全可逆，称为“解吸迟滞效应”。本研究采用Huang等[13]所定义的滞后系数（HI）对这种迟滞效应进行量化，从而深入了解供试吸附剂对AT吸附解吸过程中出现的滞后程度（图4）。当HI> 0时，表明存在迟滞效应；当HI≤ 0时，表明吸附完全可逆。由图4可知，各吸附剂对AT均存在解吸迟滞效应，黑土对AT的解吸迟滞效应明显低于砖红壤，两种供试土壤及AHOs Fe包被后，在低浓度范围内，迟滞效应（HI）随AT初始浓度（Ci）的增加而降低，而高浓度范围内，迟滞效应则随Ci的增加而略有增强。AHOs Fe对AT的迟滞效应随Ci的增加而逐渐增强，但AHOs Fe包被后的黑土和砖红壤，其迟滞效应却显著降低，其平均HI值分别降低了46.4 %和56.0 %。
[image: image19.emf]0 5 10 15 20

4

8

12

16

20
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图4 供试吸附剂在不同初始浓度时对阿特拉津的解吸迟滞系数（HI）
Fig. 4 Hysteresis index (HI) of atrazine desorption from the tested sorbents relative to initial concentration

3  MACROBUTTON  AcceptAllChangesShown 讨 论 
3.1无定型氧化铁对阿特拉津的吸附作用机制
众多研究表明，Freundlich模型指数N值大小决定了吸附等温线的形状，当N< 1时，吸附等温线呈L型，当N> 1时，吸附等温线呈S型，而当N= 1时，Freundlich模型可以简化为Linear模型[19]。也有研究证明，当N值越偏离1，其吸附非线性程度越大[20]。本研究结果表明，各吸附剂对AT的吸附等温线均呈L型（N< 1）（图2、图3和表3）。这种吸附特征曲线表明：在低平衡浓度下，AT与各吸附剂间存在较高的亲和力，产生较多的吸附，吸附呈非线性；而随着平衡浓度的增大，由于吸附剂中吸附位点逐渐被AT占据而减少，AT在其上的吸附作用也逐渐趋于恒定，吸附呈线性[19, 21]。引起低浓度下非线性吸附的原因主要有两个：第一，土壤有机质可能存在一些油页岩、硬煤、干酪根和碳黑等不同于普通腐殖质的含碳物质，这些物质对有机污染物的吸附作用主要是嵌入吸附机制。第二，土壤中的黏土矿物或金属氧化物对有机污染物的表面吸附作用[22]。由表2可知，本研究中AHOs Fe不含碳物质，表明AHOs Fe对AT的吸附非线性，是由于AHOs Fe对AT的表面吸附作用。
铁/铝等金属氧化物的表面吸附作用过程对现代环境污染物（重金属和有机污染物）地球化学循环起着重要的控制作用。表面吸附作用主要是指通过范德华力和氢键等分子间作用力，有机污染物与吸附剂吸附位点作用，进而附着在吸附剂表面，其吸附机理主要是靠金属氧化物和被吸附的物质形成配位络合物或静电吸引作用进行[23-24]。如周敏等[25]研究表明，非晶态的含水氧化铁/铝能有效地吸附恩诺沙星，且吸附表现为以配位反应为主的表面吸附。顾维等[26]研究表明，诺氟沙星（NOR）在针铁矿上的吸附主要是通过离子和配位基交换，同时也可能存在着偶极间作用力和氢键力等吸附机理。Rivoira 等[24]的研究表明铁氧化物与介孔二氧化硅复合材料对草甘磷的表面吸附主要是通过络合反应及阴离子交换作用。由于AHOs Fe对环境中有机污染物具有较强的表面吸附能力，且其吸附反应受pH影响较大。在不同pH条件下，AHOs Fe在水溶液中通过质子化会形成不同功能团的形式存在于水中：当pH<4时，AHOs Fe以FeOH2+官能团的形式存在于水中；当pH为4~9时，AHOs Fe以FeOH官能团的形式存在于水中；当pH>9时，AHOs Fe以FeO官能团的形式存在于水中。由表3可知，本研究中吸附平衡后固-液体系pH均在4~7之间，即固-液体系中AHOs Fe主要以FeOH官能团形式存在，而AT是一种弱碱性有机物，结构中含有的N环和烷基可产生部分自由电子（表1），这些自由电子可与Fe-OH基团进行氢键络合作用[27]。
然而，铁氧化物在土壤或沉积物中很难单独存在，常与有机质通过物理吸附、配位基交换、质子作用、氢键和阳离子桥等方式结合形成铁氧化物-有机质复合物，从而显著改变铁氧化物对污染物的吸持固定特性[9, 28]。如梁妮等[9]通过研究溶解性有机质（DOM）与氧化铁复合形成的有机-无机复合体及其对菲（PHE）的吸附特征，结果表明，DOM芳香性组分优先吸附在氧化铁矿物表面，复合在氧化铁表面的有机质对PHE的吸附占主导作用，而氧化铁对PHE的吸附贡献很小。郭学涛[28]的研究表明，针铁矿具有较大的比表面积和表面能，表面有大量的活性官能团，可通过化学键合作用吸附腐殖酸，针铁矿负载腐殖酸后，其对典型抗生素泰乐菌素（TYL）和磺胺二甲基嘧啶（SMT）的吸附能力显著增强，且吸附随着负载腐殖酸的针铁矿中腐殖酸浓度的增加而逐渐增加。此外，铁氧化物-有机质复合物的形成还是有机质在土壤中稳定化的一种重要途径，有机质通过与无定型铁氧化物形成复合物还能抑制其向结晶态的转变，溶解性有机质量增加，从而增强其对污染物的吸附。如林怡英等[29]发现土壤有机质含量与Fed含量的相关性小，而与Feo含量有较大的相关性，推测土壤中有机质稳定化与Feo有着重要关系。Lenone等[10]研究腐殖酸-水铁矿复合物对咪唑啉酮类除草剂吸附时发现，随着复合物中腐殖酸含量的增加，其疏水性增强，进而增加其与除草剂的亲和力，促进其对除草剂的吸附。本研究中，AHOs Fe包被土壤后，显著增加了两种土壤的对AT吸附的Kd、Koc和KSSA值，且Feo含量与其KSSA间无显著正相关关系（r=0.475, p﹥0.05），而Kd值和Koc值间呈显著正相关关系（r=0.993, p<0.01）（表2和表3）。由此表明，AHOs Fe包被土壤后，除AHOs Fe对AT的表面吸附作用外，土壤中部分有机质通过吸附在具有大比表面积的AHOs Fe表面，这些有机质可以更好地发挥其对AT的吸附作用；此外，AHOs Fe的表面羟基还可以与有机质的COO-发生络合，增加有机质在复合物中的溶解度，从而增强其对AT的吸附性能[9- 10]。

3.2 无定型氧化铁对阿特拉津的解吸迟滞效应
目前，关于引起有机污染物在吸附剂中解吸迟滞效应的作用机制主要有以下几个方面：1）化学键形成或在特定吸附点位的不可逆结合；2）慢解吸速率；3）吸附质被吸附剂分子捕获，如被无机组分的中孔隙、微孔隙或有机质捕获等；4）结构或空隙变形机制[30-31]。如Laird等[30]的研究表明，AT与土壤中的黏土矿物间的化学键合作用是引起AT在土壤中解吸迟滞效应的主要因素。Weber等[31]研究表明，吸附质不可逆地吸附在矿物的特殊位点上，并且由于矿物的表面存在微孔导致慢解吸速率，从而引起解吸滞后。Xia和Pignatello等[32]的研究表明，高浓度范围时，土壤微孔或结构变形程度增加，引起土壤对丁草胺的解吸迟滞效应增强。本研究中不同平衡浓度时土壤对AT的解吸迟滞效应不同（图4）。在低浓度时，随浓度升高，AT在固-液两相中的分配比例逐渐降低（图3），土壤中AHOs Fe表面有机质的分配吸附贡献较大，AT先占据高能吸附位点，随着吸附量的增加，高能点位越来越少，低能点位吸附的AT比例越来越大，故越容易被解吸，即迟滞效应逐渐降低（HI变小）；而在高浓度范围内，固液两相中溶质的浓度梯度较大，促使较多的溶质分子进入有机-无机复合体中的有机质矩阵或空隙的内部，进入有机质微孔领域的溶质分子可以和有机质（SOM）形成氢键，从而使迟滞效应略有增强。黑土的吸附能力大于砖红壤，但其对AT的解吸迟滞效应却明显弱于砖红壤（表3，图4），可见，在AT土壤环境风险评价时，不但要考虑土壤的吸附能力，还需考虑所吸附AT的可解吸程度。
AHOs Fe对AT的解吸迟滞系数（HI）明显大于两种土壤（图4），这进一步证明了AHOs Fe表面高吸附位点对AT的表面吸附机制。如He等[33]的研究表明，当黏土矿物和金属氧化铁的微孔未被SOM堵塞时，AHOs Fe有更多的吸附表面暴露，可以减少丁草胺被解吸释放出来。本研究中所提取纯化的AHOs Fe不含有机质，不具有表面疏水分配作用，其对AT的吸附主要是AHOs Fe的Fe-OH基与AT分子形成较稳定的氢键络合作用，从而使AT不容易被解吸出来；而对于黑土和砖红壤，由其吸附非竞争性和较强可逆性可见其除了矿物的表面吸附作用外，还具有由SOM引起的线性分配吸附作用。此外，由图4还可知，AHOs Fe对AT的解吸迟滞系数（HI）随初始浓度的增加而增大。这与Nennenmann等[34]的研究结果一致，他们通过运用电子显微镜研究了异丙甲草胺在黏土矿物上的吸附，结果表明，低浓度时，异丙甲草胺-黏土矿物聚合物为链状结构，而高吸附量时，异丙甲草胺-黏土矿物聚合物变为球状结构，迟滞效应随之增加。Chefetz等[35]的研究也表明，高吸附量时，吸附质与黏土矿物发生聚合作用，迟滞效应增加。本研究中，高吸附量时AT与AHOs Fe发生聚合反应，微孔变形作用增强，有更多的AT分子和Fe-OH发生氢键作用，因此，随着AT浓度的升高，迟滞效应增强。

AHOs Fe的解吸迟滞效应显著强于其他土壤，由此推测AHOs Fe包被土壤可增强土壤对AT的解吸迟滞效应，然而，AHOs Fe包被土壤却降低了土壤对AT的解吸迟滞效应（图4），说明AHOs Fe与土壤中SOM复合后，降低了土壤对AT的固持作用。这可能是由于AHOs Fe包被土壤后，吸附主要是通过AHOs Fe吸附土壤中有机质或增加有机质的溶解度，从而间接影响复合物对AT的吸附，其对AT的吸附主要是疏水性作用主导的线性分配，因此导致解吸迟滞效应减弱。
4 结 论
通过纯矿物和土壤两个途径来研究AHOs Fe对土壤中AT吸附-解吸的影响程度。与土壤相比，AHOs Fe对AT具有较大的吸附性能和较高的吸附非线性，以及较强的解吸迟滞效应，且迟滞效应随AT浓度的升高而增强。然而，在土壤中，AHOs Fe主要是在其表面吸附更多的有机质，或通过与有机质发生表面键合作用，从而间接影响土壤对AT的吸附。AHOs Fe包被土壤后，可提高土壤对AT的吸附性能以及低浓度时的非线性吸附程度，但降低了土壤中AT的解吸迟滞效应。
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Effects of Amorphous Fe Oxides on Adsorption-Desorption of Atrazine in Soil
HUANG Yufen  LIU Zhongzhen†  WEI Lan  LI Yanliang  HUANG Lianxi  HUANG Qing  XU guizhi  
(Key Laboratory of Plant Nutrition and Fertilizer in South Region, Ministry of Agriculture; Guangdong Key Laboratory of Nutrient Cycling and Farmland Conservation, Institute of Agricultural Resources and Environment, Guangdong Academy of Agricultural Sciences, Guangzhou 510640, China)


Abstract 【Objective】Adsorption-desorption is a key factor governing translocation, transformation, fate and bioavailability of organic pollutants, such as atrazine (AT), in the soil. The adsorption-desorption behaviors of organic pollutants in the soil are not only related to physico-chemical properties of the organic pollutants per se, but also affected by soil organic matter (SOM), inorganic minerals and some other important soil components. There have been large volumes of studies demonstrating that SOM is the major factor governing adsorption-desorption of AT in the soil, but some others indicating that soil inorganic minerals may be almost equal to or higher than SOM in such effect in the case that SOM is relatively low in content in the soil. Current researches about soil inorganic minerals affecting AT adsorption-desorption behavior in the soil focus mainly on crystal silicate clay mineral (e.g. montmorillonite and kaolinite), but researches focusing on soil metal oxides, such as iron oxide, were , much less in number. Amorphous Fe oxides (AHOs Fe) is a kind of highly active iron oxide For its relatively high specific surface area and relatively big number of proton donating functional groups, AHOs Fe plays an important role in controlling the fate of organic pesticides. However, AHOs Fe is extremely unstable and ready to transform into crystalline iron oxide (e.g. goethite and hematite) under natural conditions, which makes it difficult to study characteristics of organic pollutants adsorption to AHOs Fe. In addition, what we had done in the past indicate that AHOs Fe in the soil was apt to form complex with SOM into organic-inorganic complexes, so soil adsorption capacity of butachlor was extremely and positively related to AHOs Fe content in the soil. Therefore, mere correlation analysis could not accurately determine contributions of SOM and AHOs Fe to adsorption of organic pollutants, and what is more, the mechanism of AHOs Fe adsorbing organic pollutants is still not clear. 【Method】In this study, artificially synthesized AHOs Fe and two typical types of soils, black soil from Heilongjiang and latosol from Guangdong were used, and half of the soil samples were surface coated with AHOs Fe. AT sorption behaviors were studied using the batch equilibrium method and its desorption behaviors were through one cycle of adsorption-desorption in various sorbents. At the meantime, in order to learn the extent of delay of AT desorption in the sorbents, delays of the initial desorptions in various adsorbents were quantified with Hysteresis index (HI). 【Result】 Results show that the isotherms of AT sorption in all the tested sorbents could well be described with the Frundlich equation (r≥ 0.996, p< 0.01). Compared with the soils, AHOs Fe exhibited a relatively high sorption capacity and high nonlinearity in sorption, Once coated with AHOs Fe, the AT sorption capacities of the two soils, black soil and latosol increased, significantly or by 56.3 % and 43.8 %, respectively. AT desorption delayed in all the sorbents and coating of AHOs Fe, decreased hysteresis coefficient (HI) of the AT desorption with increasing AT concentration in the case that the initial AT concentration was low, and acted reversely in the case that the initial AT concentration was high, indicating that the mechanism for delaying desorption in the sorbents varied with the initial AT concentration. Compared with the soils, AHOs Fe exhibited high hysteresis effect on AT desorption. But once it was used to coat the soils, it lowered the hysteresis effects of the soils. 【Conclusion】AHOs Fe has a relatively high sorption capacity and affinity for AT. However, in natural soils, complexing with soil organic matter (SOM) inhibits AHOs Fe capacity of directly adsorbing AT, because AHOs Fe has more SOM adsorbed or bonded on its surface, which indirectly affects AT adsorption by soil. Obviously, coating with AHOs Fe improves soil AT adsorption capacity, but also increases reversibility of AT sorption in the soil. All the findings in this study may help further understand roles of metal oxides, like AHOs Fe, in soil adsorbing AT-like organic pollutants and hence provide certain scientific basis for avoiding environmental risks of pollution with organic pollutants.

 MACROBUTTON  AcceptAllChangesInDoc Key words  Amorphous Fe oxides; Soil; Atrazine; Surface coating; Adsorption; Desorption
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