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摘  要：多环芳烃（Polycyclic Aromatic Hydrocarbons，PAHs）是一类持久性有机污染物，容易在土壤中累积并且毒性显著，

但 PAHs 在土壤固相上的吸附性较强，基于土壤污染总量暴露会导致高估人群健康风险。本研究基于 2000―2020 年间发表

的 123 篇文献，总结了我国土壤中 16 种优先控制多环芳烃（∑16PAHs）的污染浓度分布和组成特征，介绍了 11 种常见的模

拟 PAHs 生物可给性测试方法和主要影响因素，并总结了 PAHs 的生物可给性系数范围。调研表明土壤∑16PAHs 高与平均

浓度分别为 23 250 和 1 314.7 μg·kg-1，污染较为严重；近年来 PAHs 生物可给性测试方法主要基于生理原理提取法（PBET），

在模拟消化过程和吸附剂等方面不断完善和改进，并且消化条件、土壤性质等因素对生物可给性结果影响较大。16 种 PAHs

的生物可给性平均值范围为 13.2%～72.4%，其中 和苯并[b]荧蒽的生物可给性较高，对∑16PAHs 暴露产生贡献较高。本调

研结果为开展土壤 PAHs 污染精细化风险评估研究提供重要理论参考依据。 

关键词：土壤；PAHs；生物有效性；生物可给性；体外胃肠模拟法；精细化风险评估 
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Abstract: Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are a class of persistent organic pollutants, which readily accumulate in the 

soil with significant toxicity. However, PAHs could be strongly adsorbed by the solid phase of soil, the exposure based on the 

total pollution mass will lead to the overestimation of human health risks. Based on 123 papers published from 2000 to 2020, this 

study summarized the distribution and composition characteristics of soil concentrations of 16 priority-controlled PAHs (Σ16PAHs) 

in China, introduced 11 commonly used testing methods and main influencing factors for modelling bioaccessibilities, and 

summarized the ranges of bioaccessibility coefficients of PAHs. The results showed that the maximum and average concentrations 

of Σ16PAHs in soil were 23 250 and 1 314.7 μg·kg-1 respectively. In recent years, mainly based on the physiologically-based 

extraction tests (PBET), the bioaccessibility test methods of PAHs are continuously improved and modified in enriched simulation 

of digestion processes and adsorbents, while the digestion conditions and soil properties etc. have a great impact on the 

bioaccessibility results. The average bioaccessibilities of 16 PAHs ranged from 13.2% to 72.4%, among which higher values were 

identified for chrysene and benzo (b) fluoranthene, contributing significantly to the total Σ16PAHs exposure. This study therefore 

provided an important theoretical ground for undertaking detailed risk assessment of PAHs. 

Key words: Soil; PAHs; Bioavailability; Bioaccessibility; In vitro gastrointestinal test; Detailed risk assessment 

近年来，随着经济快速发展，我国面临的土壤

环境问题日益严峻。由于大气沉降、污水灌溉、有

害废水直排或泄漏等问题，土壤已成为多种污染物

的“汇”。其中，持久性有机污染物（Persistent Organic 

Pollutants，POPs）由于其高毒性、持久性、生物累

积性和长距离迁移性引起人们极大的关注。多环芳

烃（Polycyclic Aromatic Hydrocarbons，PAHs）是一

类土壤中普遍存在的典型 POPs，由两个或两个以上

苯环的碳氢化合物及其衍生物组成。PAHs 具有强疏

水性和亲脂性，可与土壤中有机质发生强烈的分配

和吸附作用[1-2]，长期滞留在土壤中。目前，已有 16

种代表性 PAHs（∑16PAHs）被我国和美国环保署列

为优先控制污染物。化石、生物燃料燃烧和汽车尾

气排放是导致我国土壤中普遍存在 PAHs 污染的主

要 原 因 [3] ， Liu 等 [4] 发 现 我 国 长 治 市 农 田 土 壤 的

∑16PAHs 污染高达 917 μg·kg–1；焦化、冶炼、石油

化工、电子拆解等工业场地土壤中的 PAHs 污染问

题则更加突出[5]，Luo 等[6]报道沈阳市发电厂和防水

材 料 厂 附 近 的 土 壤 中∑16PAHs 浓 度 高 达 21 821 

μg·kg–1，而 Man 等[7]也发现香港电子垃圾场地土壤

中 ∑16PAHs 浓 度 高 达 8 042 μg·kg–1 。 根 据

Maliszewska-Kordybach 的土壤 PAHs 的污染程度分

级：土壤∑16PAHs＜200 μg kg–1 为未污染土壤；

∑16PAHs 在 200～600 μg kg–1 为轻度污染土壤；

∑16PAHs 在 600～1 000μg kg–1 为中度污染土壤；

∑16PAHs＞1000 μg kg–1 为重度污染；∑16PAHs＞10 

000 μg/kg 为非常严重污染[8]，我国土壤 PAHs 污染

较为严重。此外，污染的区域分布、主导污染物种

类等污染特征尚不清楚，因此需要对我国土壤中

PAHs 污染组成和空间分布特征进行分析。 

PAHs 对人体具有致癌、致畸、致突变作用，已

有文献报道 PAHs 暴露会诱发人群肺癌、皮肤癌和

膀胱癌[9]。我国生态环境部发布的《土壤环境质量 

建设用地土壤污染风险管控标准（GB36600-2018）》

和美国国家环保局发布的《美国国家环保局区域筛

选值》规定了部分 PAHs 的土壤管控标准，但是目

前所推荐的标准均是基于土壤污染物总量暴露评估

进行制定，没有考虑到污染物赋存形态、人体对污

染物的有限吸收以及人体胃肠道中复杂消化过程可

能对污染物的降解作用，这些因素均会导致高估

PAHs 暴露风险。为准确评估 PAHs 对人体的健康风

险，研究者提出了生物有效性（Bioavailability）以

开展污染物风险评估研究。郭晓欣等[10]将生物可给

性（Bioaccessibility）引入 PAHs 风险评估后发现苯

并[a]芘和二苯并[a，h]蒽的人体健康致癌风险降低

了一个数量级，修复目标值也分别提升了 2.6 倍和

1.5 倍，在一定程度上克服了土壤 PAHs 修复目标值

过于保守的问题。 

生物有效性的测定通过将动物暴露于污染物

质，并在暴露周期结束后监测血液或肝脏组织中的
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目标污染物浓度。尽管动物毒性实验结果能更真实

地反映污染物实际暴露水平，但动物实验试验周期

长，研究成本较高，并要求专业人员进行操作，难

以在实际评估项目中大规模应用，故人们提出了针

对土壤污染物的物理化学提取法以及基于体外模拟

人体胃肠道消化过程的生物可给性以预测生物有效

性。国际上 Ruby 等[11]于 1993 年提出的生理原理提

取法（PBET）被认为是测定生物可给性的体外胃肠

模拟实验设计的起点，起初被广泛用于土壤中金属

离子生物可给性测定，后经改进可测定土壤、室内

灰尘和食物中的多环芳烃和多氯联苯等半挥发性有

机物的生物可给性[12-15]。此外，除了生理原理提取

法（PBET），人体肠道微生物生态模拟法（SHIME）

和德国研究院法（DIN）等也是测定污染物生物可

给性的常用方法。我国《建设用地土壤污染修复目

标值制定指南（试行）》也推荐利用体外模拟实验方

法测定半挥发性有机污染物的生物可给性。本文首 

先基于 123 篇文献分析了我国土壤中∑16PAHs 的污

染分布特征（表 1），并进一步解析 PAHs 对人体的

主导暴露途径；其次对国内外测定 PAHs 生物可给

性的方法及改进手段进行综述，并深入分析消化液

组分、不同土壤类型等因素对 PAHs 生物可给性测

定的影响，以期为优化体外模拟测定方法，精准评

估 PAHs 的健康风险提供关键科技支撑。 

1  我国土壤优控多环芳烃污染概述 

1.1  优控 PAHs 污染特征 

本文基于 2000―2020 年国内报道的关于我国

不同地区土壤 PAHs 的文献，对∑16PAHs 的污染特

征进行分析。如表 1 所示，文献调查的 PAHs 污染

地点分布于 33 个省、自治区和直辖市，共涉及 229

个采样地点，可以较好地代表我国大部分地区土壤

PAHs 的污染情况。表 2 总结了∑16PAHs 污染物的 

表 1  我国表层土壤 PAHs 污染调查的文献地理信息分布 

Table 1  Geographical distribution of surved literature for PAHs pollution in China’s surface soils 

地区 省级行政区及文献计数 文献总数 采样地点数

Region Counting of provincial-level administrative regions and literature Total literature No. of 

sampling 

locations 

西北 

Northwest 

新疆（1）、甘肃（1）、青海（1）、宁夏（2）、陕西（4） 9 16 

东北 

Northeast 

黑龙江（2）、吉林（2）、辽宁（7） 11 21 

华北 

North 

北京（6）、山西（10）、天津（3）、河北（1）、内蒙古（1） 21 24 

华南 

South 

广东（14）、海南（1）、香港（2）、广西（3） 19 76 

华东 

East 

江西（2）、江苏（10）、上海（7）、浙江（9）、福建（5）、安徽（5）、山东（3） 40 52 

西南 

Southwest 

重庆（2）、贵州（3）、云南（3）、贵州（3）、西藏（5）、四川（3） 19 29 

华中 

Central 

湖北（3）、河南（3）、湖南（2） 8 11 

合计  123 229 

注：括号内数据代表对应地区的文献总数；一篇文献可能包含多个省。Note：The data in brackets represents the total number of 

documents in the corresponding region；A document may contain multiple provinces. 
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理化性质和毒理学参数，包括 9 种非致癌和 7 种致

癌 PAHs（carcinogenic PAHs，∑7cPAHs）（苯并[a]

蒽（BaA）、苯并[a]芘（BaP）、 （Chr）、苯并[b]

荧蒽（BbF）、苯并[k]荧蒽（BkF）、二苯并[a，h]

蒽（DahA）和茚并[1，2，3-cd]芘（IcdP））。如表 2

所示，∑16PAHs 蒸气压均小于 1 mmHg，表明多为

半挥发或难挥发有机物；而 Kow 值较大，表明其亲

脂性较强，易分配累积到人体脂肪组织中产生长期

伤害[16]；同时由于 PAHs 的 Koc 值较大，能与土壤

有机质紧密结合，因此较高环 PAHs 不易从土壤颗

粒中释放。7 种 cPAHs 均具有经口（致癌斜率因

子，SFo）和呼吸（单位致癌风险，IUR）致癌毒

性效应，且 BaP 和 DahA 的 SFo 和 IUR 值 大，

致癌毒性 强。  

根据文献[17]报道，济南市表层土壤中∑16PAHs

的平均浓度高达 23 250 μg·kg–1[17]，本文根据所有文

献统计得出的平均值为 1 314.7 μg·kg–1，污染较为严

重[8]。为判断单一 PAHs 污染程度，以 7 种 cPAHs

为例，将文献中各采样地点 cPAHs 平均浓度绘制为

浓度分布直方图及分布曲线，并标出表 2 中美国规

定的部分 PAHs 筛选值，如图 1 所示。由图可知，

BaP 和 Icdp 的浓度均值及 95%置信上限值均大于美

国国家环保局制定的筛选值（因我国生态环境部制

定 PAHs 筛选值均大于 cPAHs 浓度 大值，故未在

图中画出），说明大部分采样地点 BaP 和 Icdp 可能

产生污染风险，需进行风险评估；其他 cPAHs 仅有

BbF 和 DahA 有少量点位平均浓度大于筛选值，说

明污染风险较小，推测原因是本文统计的采样地点

除工业场地外还包含公园、湿地、郊区农田等距污

染源较远的地点。 

各地区∑16PAHs 浓度及∑7cPAHs 浓度占∑

16PAHs 浓度的百分比分别如图 2 和图 3 所示，各地

区 土 壤 中 ∑ 1 6 P A H s 浓 度 高 低 趋 势 为 西 北

（1 904.8 μg·kg–1）＞东北（1 874.6 μg·kg–1）＞华北

（1 410.7 μg·kg–1）＞华南（1 316.8 μg·kg–1）＞华东

（1 161.3 μg·kg–1）＞西南（1 008.8 μg·kg–1）＞华中

（721.3 μg·kg–1），∑7cPAHs 占∑16PAHs 的百分比顺

序为：华中（43.71%）、华东（42.08%）、华北

（41.99%）、华南（39.00%）、东北（34.4%）、西南

（33.14%）及西北（20.97%）。可以观察到，北方地

区 PAHs 污染更为严重，∑7cPAHs 占比较南方更大，

可能原因是北方某些省份重工业比例较大，以煤炭

燃烧为主的能源经济结构排放的 PAHs 量更大，且

煤炭燃烧主要产生高环 PAHs，使其占∑16PAHs 较

高，这与尚庆彬等[18]的研究一致。至于高环 PAHs

占比较低的西北地区，推测原因是收集文献中含大量

地处偏远地区新疆和青海的样本，其污染主要来自其

他地区大气传输的低环 PAHs，从而导致西北地区低

环 PAHs 占比较大。此外，各地区 7 种 cPAHs 百分比

平均值顺序为 BbF（8.14%）＞Chr（6.86%）＞IcdP

（5.13%）＞BaP（5.04%）＞BaA（4.97%）＞BkF

（3.80%）＞DahA（2.53%），说明 BbF 和 Chr 在各

地区占比均较高，尤其华东（BbF，8.84%；Chr，

8.52%）和华中地区（BbF，10.24%；Chr，9.19%）

为明显。此外，∑cPAHs 的平均检出率均较高[19-33]，

超过 50%，从大到小依次为 Chr（81.69%）＞BaA 
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图 1  不同场地中 7 种 cPAHs 的浓度分布直方图及分布曲线 

Fig. 1  Histograms and distribution curves of concentration distribution for 7 carcinogenic PAHs in different sites 

（81.63%）＞BbF（76.09%）＞IcdP（75.03%）＞

BaP（74.43%）＞BkF（69.44%）＞DahA（67.21%），

与浓度占比比较后发现，Chr 和 BbF 在土壤中的浓

度及检出率均较高。 
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图 2  不同地区土壤中∑16PAHs 浓度 

Fig. 2  ∑16PAHs Concentrations of soils in different regions 

 

图 3  不同地区土壤中 cPAHs 含量占∑16PAHs 百分比 

Fig. 3  Percentages of carcinogenic PAHs in ∑16PAHs from soils in different regions 

1.2  优控 PAHs 主导暴露途径 

PAHs 对人体的暴露途径主要包括：经口摄入、

皮肤接触土壤；吸入室内、室外土壤颗粒物；吸入

表层、下层土壤室外蒸气以及下层土壤的室内蒸气。

本文利用本课题组自主研发的污染场地健康与环境

风险评估软件（HERA++），根据国家导则默认参数，

推 导 了 土 壤 PAHs 在 不 同 暴 露 途 径 下 的 贡 献 率

（PPC，Exposure Pathway Contribution）（表 3）。 
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表 3  16 种优控 PAHs 在不同暴露途径下对致癌风险/危害商的贡献率 

Table 3  Contribution rates to carcinogenic risks/ hazard quotients of 16 priority-controlled PAHs under different exposure pathways 

不同暴露途径下对致癌风险（非致癌危害商）的贡献率 

Contribution rates to carcinogenic risks（hazard quotients）under different exposure pathways（%） 
名称 

Name 
PPCs

ing PPCs
der PPCs

ip PPCs
op PPCs

sur-ov PPCs
sub-ov PPCs

iv 

萘 

Naphthalene 

（20.42） （7.56） 1.62（1.17） 0.34（0.24） 24.93（17.95） 8.15（5.87） 64.96（46.79）

苊烯 

Acenaphthylene 

（70.62） （29.38） - - - - - 

苊 

Acenaphthene 

（72.98） （27.02） - - - - - 

芴 

Fluorene 

（72.98） （27.02） - - - - - 

菲 

Phenanthrene 

（70.62） （29.38） - - - - - 

蒽 

Anthracene 

（72.98） （27.02） - - - - - 

荧蒽 

Fluoranthene 

（72.98） （27.02） - - - - - 

芘 

Pyrene 

（72.98） （27.02） - - - - - 

苯并[a]蒽 

Benzo（a）anthracene 

69.74 29.00 0.75 0.16 0.34 - - 

 

Chrysene 

62.74 26.08 6.76 1.41 2.97 0.03 0.01 

苯并[b]荧蒽 

Benzo（b）fluoranthene 

69.88 29.05 0.75 0.16 0.16 - - 

苯并[k]荧蒽 

Benzo（k）fluoranthene 

69.87 29.05 0.75 0.16 0.16 - - 

苯并[a]芘 

Benzo（a）pyrene 

69.87（72.98） 29.05（27.02） 0.75 0.16 0.16 - - 

二苯并[a，h]蒽 

Dibenzo（a，h）anthracene 

69.93 29.07 0.75 0.16 0.09 - - 

苯并[g，h，i]苝 

Benzo（g，h，i）perylene 

（70.62） （29.38） - - - - - 

茚并[1，2，3-c，d]芘 

Indeno（1，2，3-c，d）pyrene 

69.93 29.07 0.75 0.16 0.09 - - 

注：PPCs
ing，经口摄入土壤；PPCs

der，皮肤接触土壤；PPCs
ip，吸入室内土壤颗粒物；PPCs

op，吸入室外土壤颗粒物；PPCs
sur-ov，

吸入表层土壤室外蒸气；PPCs
sub-ov，吸入下层土壤室外蒸气；PPCs

iv，吸入下层土壤室内蒸气；括号内为危害商贡献率；-，污染物对

应暴露途径下无致癌风险/非致癌危害商贡献。Note：PPCs
ing，oral intake of soil；PPCs

der，skin contact with soil；PPCs
ip，inhale indoor 

soil particles；PPCs
op，inhale outdoor soil particles；PPCs

sur-ov，inhale outdoor steam of surface soil；PPCs
sub-ov，inhale the outdoor steam of 

the lower soil；PPCs
iv，inhale indoor vapor in the lower soil；the contribution rate of hazard quotient in brackets；-，No contribution of 

carcinogenic risk/non-carcinogenic hazard quotient under the corresponding exposure pathway of pollutants. 
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由表 3 可知，挥发性较强的萘以吸入下层土壤

室内蒸气为主要暴露途径，致癌风险和危害商的贡

献率分别为 64.96%和 46.79%。其他 PAHs 通过经口

摄入土壤暴露途径对总致癌风险或危害商的贡献率

范围为 62.71%～72.98%，皮肤接触途径贡献率次

之，为 27.02%～29.38%，其他暴露途径则占比较少（贡

献率不超过 6.76%），说明经口摄入土壤颗粒为 PAHs

的主导暴露途径，与已有文献报道结果一致[7，34-37]。

基于不同暴露途径，PAHs 对人体的生物可给性主要

包括在胃肠液和肺液中的可给性，而经口摄入土壤

颗粒主要进入胃肠液中，故本文主要关注土壤 PAHs

在胃肠液中释放的模拟方法。 

2  生物有效性（可给性）研究进展 

2.1  生物有效性（可给性）定义 

由于生物有效性涉及研究领域众多，对生物有

效性的定义和边界在不同领域难以统一。为消除生

物有效性在理论上的歧义，美国研究顾问委员会

（US National Research Council，USNRC）首先提出

了“生物有效性过程”的概念[38]，以规范环境领域“生

物有效性”的学术内涵。污染物从环境迁移至生物

体内主要包括以下 5 个过程（图 4）：污染物与固相 

物质结合或从固相物质中释放（A）；污染物解吸后

向生物体迁移（B）；结合态污染物向生物体迁移

（C）；生物膜对污染物的吸收（D）；通过生物膜的

污染物与生物体内反应位点结合（E）。生物有效性

主要指 D 过程，而生物可给性则包括 A-D 过程，具

有更广的内涵和适用范围。 

生物有效性被定义为污染物进入人体后能穿过

胃肠道上皮细胞进入人体内循环的剂量占总摄入量

的比例，也称为绝对生物有效性[39]。不同形态的污

染物在同种基质中或相同污染物在不同基质中的生

物有效性称为相对生物有效性。生物可给性被定义

为土壤污染物溶解于胃肠液后，能被人体吸收利用

的部分，因此生物可给性是 大程度的生物有效性。 

2.2  生物可给性测定方法 

目前，土壤污染物的生物可给性评价方法常分

为两大类：（1）物理化学提取法，包括温和溶剂提

取法、固相提取法、被动采样技术和超临界流体萃

取技术等；（2）生物学方法，即体外生理实验（In 

Vitro or Physiological Based Extraction Test）模拟

法——体外模拟人体胃肠道消化过程，用于代替测

定生物有效性的动物实验法（ In Vivo or Animal 

Test）。本节就对两类生物可给性评价方法分别进行

简介。 

 

图 4  土壤污染物的生物利用过程示意图 

Fig. 4  Schematic diagram of biological utilization processes of soil pollutants 

2.2.1  物理化学方法    传统化学提取法包括使用

强力有机溶剂（二氯甲烷、正己烷等）对土壤进行

索氏提取、加速溶剂萃取及超声萃取等[40-42]。但是，

基于污染物总量的耗竭性提取往往会高估土壤污染

物的风险，故近年来人们多尝试使用非耗竭性提取

的物理化学法进行代替，如使用醇类溶剂与水混合

溶液或环糊精等表面活性剂提取 PAHs 的温和溶剂

萃取法；以分配理论为基础的固相提取技术、基于

分子扩散原理的被动采样技术和利用流体在超临界

状态下的传质特性提取有机污染物的超临界流体萃

取技术也常被用来测定多环芳烃、多氯联苯等有机

污染物的生物可给性。 

1）温和溶剂提取法 

温和溶剂萃取法（Mild Solvent Extration，MSE）

是指土壤样品中加入极性溶剂或溶剂与水的混合物

（如丁醇、甲醇、甲醇-水），搅拌混合物，然后分析

萃取物中的污染物与耗竭性提取的污染物质量之比

即为生物可给性[43]，该技术已被说明与蚯蚓动物实
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验测定的生物有效性间有良好相关性[44]。但是，由

于有机溶剂与污染物有较强相似相容性，在一定程

度上仍会高估污染物的风险，故人们提出如“环糊

精”的表面活性剂来评估有机污染物的生物可给

性。环糊精（Cyclodextrin，CD）是一种环式低聚

糖，具有一个环外亲水、环内疏水且有一定结构的

立体手性空腔，这种环状结构可以有机污染物如

PAHs 等形成包合配合物[45]。Reid 等[46]用环糊精衍

生物羟丙基-β-环糊精（Hydroxypropyl-β-cyclodextrin，

HPCD）的水溶液、丁醇震荡提取以及二氯甲烷索

氏提取法对不同老化时间污染土壤中的 Phe 进行

提取。结果表明，丁醇和二氯甲烷都高估了菲的生

物可给性，只有 HPCD 能够更好的评价菲对微生物

的生物可给性。 

2）固相提取法 

固相提取法（Solid Phase Extration，SPE）是指

使用吸附剂提取土壤中可解吸进入水相的一部分污

染物来评价不同生物体的生物可给性。常用的吸附

剂包括疏水性较强的非离子型吸附剂 Tenax-TA 和

XAD-2 等吸附树脂，Cui 等[43]发现使用 Tenax6 小时

或 24 小时的提取技术可作为简化方法来预测 PAHs

的 快 速 解 吸 组 分 并 有 效 预 测 评 价 生 物 可 给 性 ，

Cornelissen 等[47]采用 Tenax 单点提取 6 种沉积物中

的 10 种 PAHs，结果发现提取 6 h 的 PAHs 的数量是

快速解吸部分的 0.5 倍，用 Tenax-TA 提取 6 h 的量

比总量提取的量更能准确地表示污染物的环境风

险。树脂提取法 大的优点在于它漂浮于水面很容

易从土壤溶液中分离出来，吸附的 PAHs 易被有机

溶剂萃取，且能够重复利用， 大缺点是消耗的时

间和成本较大[48]。 

3）被动采样技术 

被 动 采 样 提 取 （ Passive Sampler Methods ，

PSMs）又被定义为仿生萃取[49]，该技术通过分子扩

散原理模拟有机物穿过生物膜从水相到生物有机相

的分配平衡过程，也包含了污染物从土壤向土壤溶液

转移的过程[48]。常用的被动采样器常使用聚合物材

料，如聚二甲基硅烷、聚乙烯、聚甲醛等，目前已被

证明与蚯蚓摄取 PAHs 测得的生物有效性和水生蠕虫

体内 PAHs 的生物积累之间密切相关[50-51]。但是，PSM

目前仅应用于评价有限类型的有机污染物的生物可

给性，且需采用更严格的质量控制手段来减小误差，

故被动采样技术还需进一步开发和完善。 

4）超临界流体萃取法 

超临界流体萃取（Supercritical Fluid Extration，

SFE）是利用流体在超临界状态时的密度大、黏度

小等优良传质性质而开发的针对有机污染物的提取

技术，该技术可用于研究土壤污染物的吸附解吸过

程，并预测其生物可给性。目前常用的流体萃取剂

是 CO2，CO2 在一定温度压力下对 PAHs 的溶解度与

水相近，且极性和生物脂质相似，故使用纯 CO2 作

为超临界流体的萃取气体可以快速测定污染土壤中

PAHs 的快速解吸组分并预测其生物可给性[52-53]。不

同研究发现 SFE 提取的 PCBs 可以代表其快速解吸

组 分 以 及 蚯 蚓 可 吸 收 的 生 物 可 给 性 部 分 [54-55] ，

Librando 等[56]还发现 SFE 可从土壤中提取 90%以上

的 PAHs。但是，由于土壤基质的巨大异质性如有机

质含量和土壤空隙结构等因素使目标化合物的提取

条件受到很大影响，操作方法难以统一是 SFE 法难

以大规模应用的重要因素，故还需进一步研究不同

土壤类型对 SFE 提取的影响。 

2.2.2  生物学方法     生物学方法测定生物可给

性采用与人体生理条件一致或相近的人工合成消

化液（唾液、胃液、小肠液等）来模拟土壤中污染

物在人体消化系统（口腔、胃、小肠、大肠等）的

溶出量[57-58]。虽然生物可给性是 大程度的生物有

效性，污染物在胃肠液中的可给量高于有效量，但

生物可给性测定方法具有分析时间短、结果重现性

好、实验设计简便等优点，成为一种有效预测生物

有效性的方法。因此，将保守的可给量代替有效量

进行风险评估更具实际应用价值。经过 28 年发展，

体外胃肠模拟方法经历了一系列演变，主要包括：

生理原理提取法、人体肠道微生物生态模拟法和德

国研究院法等。16 种优先控制 PAHs 可给性测定方

法总结在表 4 中。 

1 ） 生 理 原 理 提 取 法 （ Physiologically-Based 

Extraction Test，PBET）。PBET 法 初由 Ruby 等[59-60]

提出用来模拟铅和砷的生物可给性，该方法包括胃、

肠的连续模拟阶段。在人体饥饿状态下，模拟胃液

的 pH 一般为 1.5，包含胃蛋白酶和各种有机酸，模

拟小肠液的 pH 则偏中性，包含胆汁、胰酶和黏蛋

白等中性物质。胃、肠模拟液与污染物反应时间一

般分别为 1 h 和 4 h，其实验条件较化学溶剂直接提

取土壤污染物更接近人体生理条件。PBET 基本流

程如下：首先向模拟胃肠反应器底部通入氩气搅动，
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依次加入模拟胃液和污染土壤，达到平衡状态后吸

取反应液，分析胃消化阶段结束后溶液中污染物浓

度；再调节反应液进入小肠模拟阶段，反应结束后，

分析模拟小肠液中的污染物浓度，溶液和土壤中污

染物质量之比即为生物可给性（%）。PBET 法已被

大规模用来测定 PAHs 生物可给性[61-63]。Tang 等[64]

首次使用 PBET 法测定北京地区表层土壤 PAHs 生

物可给性，结果显示胃肠阶段生物可给性范围分别

为 3.90%～54.9%和 9.20～60.5%；汤莉莉等[1]使用

PBET 法测定北京市土壤 16 种优控 PAHs 生物可给

性，发现土壤在胃和小肠阶段生物可给性 高分别

达 18.03%和 47.67%；Khan 等[65]也发现土壤中 8 种

PAHs 的胃肠生物可给性分别为 20.0%～46.0%和

27.0%～53.0%。说明土壤在胃肠液中能释放出一部

分赋存其中的污染物，PBET 法能够有效测定 PAHs

的生物可给性。 

表 4  生物可给性测定方法（体外生理模拟法） 

Table 4  Bioaccessibility determination method（In Vitro or Physiological Based Extraction Test） 

口腔阶段 

Oral stage 

胃阶段 

Stomach stage 

小肠阶段 

Small intestine stage 
测定方法 

Determination 

method 
组分 

Component 
S/L 

组分 

Component 
S/L 

组分 

Component 
S/L 

参考文献 

References

PBET -  胃模拟液常见物质 b、

溶解甘氨酸、硅线 

1︰35～1︰

250 

肠模拟液常见物质 c、溶解甘

氨酸、硅线、Tenax 

1︰50～1︰250 [1，11，62，

65，82，94，

64，102] 

CE-PBET（肠

阶段包括小肠

及大肠阶段） 

- - 胃模拟液常见物质、半

胱氨酸盐酸盐、淀粉、

蛋白胨、胰蛋白胨、酵

母提取物、酪蛋白、果

胶、木聚糖、阿拉伯半

乳聚糖、瓜尔豆胶、菊

粉、硅胶棒 

1︰100 肠模拟液常见物质、盐酸半

胱氨酸、K3PO4、KH2PO4、

血红素、七水硫酸铁、淀粉、

蛋白胨、胰胨、酵母提取物、

酪蛋白、果胶、木聚糖、阿

拉伯半乳聚糖、瓜尔豆胶、

菊粉、硅胶棒 

1︰100 [67，96] 

IVG - - 胃 模 拟 液 常 见 物 质 、

NaN3、碳纳米管、阿拉

伯半乳聚糖、果胶、木

聚糖、淀粉、葡萄糖、

酵母提取物、蛋白胨、

半胱氨酸、C18 

1︰100 肠模拟液常见物质、NaN3、

碳纳米管、C18 

1︰50 [79，92] 

RIVM 口 腔 模 拟 液

常见物质 a、

鸡肉土豆泥、

磷酸缓冲液 

1 ︰

9 ～ 1

︰200 

胃 模 拟 液 常 见 物 质 、

NaH2PO4、葡萄糖醛酸、

尿素、氨基葡萄糖盐

酸盐 

1︰14～1︰

300 

肠模拟液常见物质、尿素、

脂肪酶、硅胶片、大豆油 

1︰45 [81，83，86，

103，110] 

FOREhST 口 腔 模 拟 液

常见物质、幼

儿配方奶粉、

干燕麦片、米

粥、葵花籽油 

1︰15 胃模拟液常见物质、葡

萄糖、葡萄糖醛酸、尿

素、氨基葡萄糖盐酸盐

1︰30 肠模拟液常见物质、（尿素、

脂肪酶） 

1︰45 [74，87，88]
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续表 

口腔阶段 

Oral stage 

胃阶段 

Stomach stage 

小肠阶段 

Small intestine stage 
测定方法 

Determination 

method 
组分 

Component 
S/L

组分 

Component 
S/L 

组分 

Component 
S/L 

参考文献 

References

SHIME - - 胃模拟液常见物质、葡

萄糖、葡萄糖醛酸、尿

素 、 氨 基 葡 萄 糖 盐 酸

盐、干燕麦片、大米粥、

葵花籽油、营养蛋白、

马铃薯淀粉、阿拉伯半

乳聚糖、果胶、木聚糖、

葡萄糖胱氨酸、酵母提

取物、蛋白胨 

1 ︰ 2～ 1 ︰

120 

NaHCO3、牛黄、猪胰酶粉、

微生物群如乳酸杆菌、双歧

杆菌、肠球菌、真菌、葡萄

球菌和梭菌等 

1︰15～1：60 [71，73，88]

DIN - - 胃模拟液常见物质、全

脂奶粉、碎牛肉 

1︰105 肠模拟液常见物质、MgCl2、

KCl 

1︰105 [90] 

注：t，污染物在消化液中的停留时间；S/L，土壤质量与消化液体积之比（g/L）；a，KCl、KSCN、NaH2PO4、Na2SO4、NaCl、

NaHCO3 等盐类、尿素、尿酸、α-淀粉酶、黏蛋白等；b，KCl、NaCl、HCl、NaH2PO4、柠檬酸、苹果酸、乳酸、乙酸、等盐类、胃

蛋白酶、血清蛋白、黏蛋白等；c，NaCl、NaOH、NaHCO3、CaCl2、MgSO4、血清蛋白、黏蛋白、胰（蛋白）酶、胆汁；各阶段 pH

和消化时间总结范围如下，口腔阶段，pH=4.5-6.8，t=4.8-5 min；胃阶段，pH=1.5-3.5，t=1-3 h；小肠阶段，pH=6.5-8.5，t=2-6 h；结

肠阶段，pH=5.9-6.9，t，8-18 h。Note：t，residence time of pollutants in digestive fluid；S/L，the ratio of soil mass to digestive solution 

volume（g/L）；a，KCl，KSCN，NaH2PO4，Na2SO4，NaCl，NaHCO3 and other salts，urea，uric acid α- Amylase，mucin etc；b，KCl，

NaCl，HCl，NaH2PO4，citric acid，malic acid，lactic acid，acetic acid，other salts，pepsin，serum protein，mucin etc；c，NaCl，NaOH，

NaHCO3，CaCl2，MgSO4，serum protein，mucin，pancreatic（protein）enzyme，bile；The summary range of pH and digestion time in each 

stage is as follows，oral stage，pH=4.5-6.8，t=4.8-5 min；gastric stage，pH=1.5-3.5，t=1-3 h；Small intestine stage，pH=6.5-8.5，t=2-6 h；

Colon stage，pH=5.9-6.9，t，8-18 h.  

 
2 ） 结 肠 扩 展 PBET 法 （ Colon Extended 

Physiologically Based Extraction Test，CE-PBET）。

由 于 PAHs 等 疏 水 性 有 机 污 染 物 （ Hydrophobic 

Organic Contaminants，HOCs）在胃肠模拟液中较难

溶解，PBET 法对其生物可给性的测定结果偏低，

不够准确，而食物在通过人体结肠的时间占通过消

化道总时间近 80%，Cavret 和 Feidt[66]还发现 PAHs

可以穿过结肠上皮细胞系 Caco-2 细胞膜，且结肠内

部含有胆盐和丰富的碳水化合物会促进有机污染物

从基质中解吸，故后续研究提出了结肠扩展 PBET

法用于优化 PBET 法。Tilston 等[67]在 PBET 法中添

加了一个结肠腔室来评估 PAHs 生物可给性，结果

发现使用 CE-PBET 法测量 7 种 PAHs 萘（NaP）、苊

（Ace）、芴（Flu）、菲（Phe）、蒽（Ant）、荧蒽（Fla）、

芘（Pyr）生物可给性（13.7%～75.1%）大于使用

PBET 法的测量结果（7.9%～62.8%），这可归因于

结肠腔室中黏蛋白和胆盐对 PAHs 的增溶作用以及

消化时间的延长。CE-PBET 法也被用来测定土壤和

灰 尘 中 PAHs 和 多 溴 二 苯 醚 （ Poly Brominated 

Diphenyl Ethers，PBDEs）的生物可给性[68-69]，结果

发现结肠室内 16 种优控 PAHs 仍有不同程度释放，

不同 PBDEs 在添加结肠室消化后生物可给性也有

所提升，其中 BDE-100 的生物可给性从 36%增大至

53%。 

3）人体肠道微生物生态模拟法（Simulator of the 

Human Intestinal Microbial Ecosystem，SHIME）。

SHIME 测定法是由 Molly 等[70]开发的一种自动多级

反应器。这个由计算机控制的动态反应器由五个隔

间组成，包括胃、小肠和升、横、降结肠阶段，与

CE-PBET 法不同的是，SHIME 的结肠模拟部分除了

相应有机和无机成分，还加入了结肠微生物群，这

有助于深入了解结肠微生物群如乳酸杆菌、葡萄球
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菌对有机污染物的代谢作用。van de Wiele 等[71]将

SHIME 法用于测定公园污染土壤生物可给性，发现

土壤经过胃、小肠和结肠模拟液消化分别释放出

0.44%、0.12%和 0.3%的 PAHs；Yu 等[72]对上海市场

上 18 种食品如蜗牛和鸡肉等进行 SHIME 测定，发

现∑16PAHs 的总生物可给性平均范围为 29%～61%。

Siciliano 等[73]使用 SHIME 法测定了加拿大土壤颗

粒中 PAHs 生物可给性，发现胃肠阶段生物可给性

均小于 8%，结肠阶段生物可给性为 1.2%～21.0%；

Cave 等[74]测定了六种不同浓度的 cPAHs 在土壤中

的生物可给性，其三个阶段的总生物可给性范围为

12.8%～58.7%，说明 SHIME 法新增的结肠阶段也

能释放一定污染物。值得注意的是微生物对有机物

的代谢作用，如 van de Wiele 等[75]发现 BaP 在结肠

微生物作用下会代谢为 7-羟基 BaP，因此只评估污

染物浓度可能会低估其生物可给性，故 SHIME 虽然

模拟环境更接近人体真实情况，但由于其复杂的操

作和结肠微生物群可能对目标污染物的降解作用，

导致可给性测定结果误差，因此 SHIME 法在大规模

测定有机物可给性方面应用较为有限。 

4）Rodriguez 体外胃肠法（In Vitro Gastrointestinal，

IVG）。Rodriguez 等[76]建立了 IVG 方法用于测定土

壤中砷的生物可给性，该方法与 PBET 法不同之处

在于胃消化液中加入了 NaCl 而非有机酸，导致胃液

pH 较高，且加入了生面团模拟消化道中食物，该

方法对砷的生物可给性预测结果与动物实验结果

相近 [77-78]。但 IVG 法在测定持久性有机污染物方面

的应用有限，仅有 James 等[79]研究了 8 种 BaP 污染

土壤（0.17～650 μg·kg–1）的生物可给性，测定结果

为 0.1%～13%，且此结果与动物实验得到的生物有

效性相关性较差，可能原因是模拟消化时间短，

未达到污染物在土壤与模拟液介质间的吸附解吸

平衡 [80]。 

5 ） 荷 兰 公 共 卫 生 与 环 境 研 究 院 法 （ Dutch 

National Institute for Public Health and the 
Environment，RIVM）。RIVM 相比 PBET 法增加了

唾液模拟液用于模拟口腔阶段，且胃和小肠液 pH

更低[81]（胃模拟阶段 pH=1，小肠阶段 pH=5.5），

RIVM 法包括禁食和喂食状态的模拟[82-84]。Pu 等[85]

在土壤中加入 200 000 和 400 000 μg·kg–1 的 Phe，使

用 RIVM 法进行禁食模拟消化，测得的体外可给性

结 果 与 大 鼠 血 液 模 型 的 体 内 结 果 呈 一 般 相 关 性

（R2=0.53）。然而，由于其实验中土壤样本数量少，

添加 Phe 的模拟污染土壤与实际污染土壤的误差较

大，且对大鼠进行灌胃或静脉注射后测定血液中

PAHs 浓度会忽略肝脏对 PAHs 的代谢作用导致高估

生物有效性，故 Pu 等的研究结果代表性较差。Grøn

等[86]将土豆泥和鸡肉加入消化液模拟喂食状态，测

量了四种 BaP（220～5 400 μg·kg–1）和 DahA（80～

990 μg·kg–1）污染土壤的生物可给性，其测定结果

随土壤类型而变化，如污染时间较长的柏油污染土

壤 BaP 和 DahA 的生物可给性较低（5.7%和 12%）。

RIVM 法虽然更完整地模拟了人体消化过程，但由

于提取过程是连续性的，只能在 终阶段获取 PAHs

生物可给性，且模拟过程复杂，因此利用 RIVM 法

的研究较少。 

6）有机物喂养人体模拟评估实验（Fed Organic 

Estimation human Simulation Test，FOREhST）。由于

PAHs 的亲脂性，食品中含有的脂质可能会增加土壤

PAHs 的溶解度，促进 PAHs 释放[80，87]，Cave 等[74]

开发了由喂食状态 RIVM 法改进而成的 FOREhST

法，在口腔阶段添加的婴儿奶粉成分分别代表了荷

兰和英国两个国家的平均营养摄入，Cave 对废弃煤

气厂污染土壤中 6 种 cPAHs（BaA、BbF、BkF、BaP、

DBA、IcdP）的生物可给性测定，结果表明 FOREhST

法具有较好重复性，且比较 SHIME 测定结果呈现相

关性（R2=0.55）。Cave 等[88]使用 FOREhST 法测定

柏油厂草地土壤中 PAHs 生物可给性，结果表明 16

种 PAHs 生物可给性平均值为 25%。Lorenzi 等[89]

测定煤气场地 16 种 PAHs 生物可给性，平均值为

61.3%，相较于上述其他模拟方法更大，说明在消化

液中加入食物组分可提高 PAHs 生物可给性，也符

合进食状态下人体的消化情况，但 FOREhST 法与

动物实验模拟的体外实验结果建立相关性的报道还

较少，还需进一步验证其可靠性。 

7）德国研究院法（The German-Deutsches Institut 

fur Normung，DIN）。DIN 法首先由 Hack 和 Selenka[90]

开发，用于测定土壤中 PAHs 和多氯联苯（PCBs）

的生物可给性，且已经被德国标准研究院采纳为土

壤中无机和有机污染物生物可给性测定的标准方

法。但是，与其他方法相比，研究人员采用 DIN 法

测定 HOCs 生物可给性的研究报道较少。DIN 方法

和 PBET 法类似，模拟污染物的体外胃、肠消化阶

段，但其肠道消化时间更长（6 h）。此外，DIN 法
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在胃阶段加入了人体日常摄入的无机盐类（CaCl2、

MgCl2、KCl 等）及奶粉以丰富模拟过程，其主要目

的是研究食物对 PAHs 和 HOCs 生物可给性的影响。

Zhang 等[91]使用 DIN 法测定污染土壤中 PAHs 生物

可 给 性 ， 发 现 测 定 结 果 略 高 于 采 用 PBET 和

FOREhST 法测定的生物可给性。但 Yu 等[15]使用

DIN 法测定的电子污染土壤中 PBDEs 生物可给性与

雌性 C57BL/6 鼠测定的体内生物有效性相关性较

差，还需进一步验证。总体而言，关于 DIN 测定法

的研究和应用较少，对 HOCs 生物可给性的测定还

较为有限。 

总而言之，通过比较物理化学方法和生物学方

法测定生物可给性，发现物理化学法虽然操作简单、

分析快速，但测得的生物可给性通常与蚯蚓、蠕虫

等非哺乳动物的毒性实验进行生物有效性验证，而体

外模拟实验则常与和人类亲缘关系较近的哺乳动物

如幼猪、猴类毒性试验测得的生物有效性进行相关性

比较，故对 PAHs 对人体的生物有效性预测更为直观，

故本文将对体外模拟法进行进一步介绍。在体外模拟

法中，不同方法的消化参数以及污染物的赋存介质—

—土壤的性质类型对生物可给性的测定结果有较大

的影响。由于土壤有机碳含量和老化时间的不同，会

导致土壤释放 PAHs 的程度不同。因此，本部分将对

PAHs 生物可给性测定方法进行综述，并结合污染土

壤的性质类型进行深入分析。16 种优控 PAHs 生物可

给性测定的土壤类型列于表 5 中。 

表 5  用于生物可给性测定的土壤或污染介质类型 

Table 5  Soil or polluting medium types for bioaccessibility test 

场地类型 土壤或污染介质类型 
16 种 PAHs

浓度 

有机碳（有机质）质量

分数 
参考文献

Site types Soil or polluting medium types Concentrati

ons of 

16PAHs/

（μg·kg–1）

Organic carbon 

（organic matter）mass 

fraction/% 

References

实际污染土壤（工业、城市、农业污

染土壤）、污泥、固废、煤灰 

Actual polluted soil（industrial，urban 

and agricultural polluted soil），sludge，

solid waste and coal ash 

土壤/沙、淤泥、黏土 

Soil/sand，silt，clay 

80～5 000 

000 

0.752～57 

（3.44～7.47） 

[1，61，62，

64，65，69，

73，74，79，

81，87，88，

90，96，99，

110] 

人工污染土壤 

Artificial pollution of soil 

沙、淤泥、黏土/石英砂、泥炭、木炭/高岭土/

碳纳米管/黏土 

Sand，silt，clay/quartz sand，peat，

charcoal/kaolin/carbon nanotubes/clay 

91～100 

000 

0.3～29.8 [67，81，82，

84，92，99]

 

2.3  生物可给性测定方法改进 

小肠吸收过程可使污染物在小肠中保持浓度梯

度，促使污染物从土壤中解吸。然而，传统体外胃

肠模拟法没有考虑到这一过程，因此会低估测定的

生物可给性[92-95]。针对传统方法不足，改进体外模

拟法的方式主要是在胃肠液中加入吸附剂来模拟小

肠动态吸收过程，加入吸附剂不仅可以提高生物可

给性，也可增强体外模拟结果与动物实验测定结果

之间的相关性。 

1）硅胶吸附剂。硅胶柱有很强的吸附能力，

Gouliarmou 等[96]在 CE-PBET 方法基础上利用硅胶

柱来提高胃肠液吸附 PAHs 的能力，在胃、小肠和

结肠液三种模拟液中添加的硅胶柱提取使 PAHs 释

放能力增加了 1-3 个数量级。Juhasz 等[61]在 PBET
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法中加入了约为土壤有机质含量 100 倍的硅胶，结

果表明 PAHs 生物可给性均有提升，其中四环和五

环的 PAHs 生物可给性提高了 16.8 倍～27.3 倍，停

车场附近土壤中 Flu 和 Pyr 生物可给性高达 78.9%

和 81.7%。范任君[97]在 DIN 方法基础上耦合有机硅

胶 ， 结 果 发 现 ∑ 7cPAHs 生 物 可 给 性 的 范 围 从

3.18%～46.9%提升至 16.0%～90.5%，且有机硅胶有

较好的重复使用性；James 等[98]分别使用高频和低

频振荡的 FOREhST 法（添加硅胶棒）对污染场地

土壤中 14 种 PAHs 的平均生物可给性进行测定，发

现与幼猪血浆 PAHs 暴露即生物有效性之间的相关

性较强，分别为 R2=0.81（p＜0.005）和 R2=0.64（p

＜0.01）。 

2）Tenax 吸附剂。Tenax 是一种多孔高效吸附

材料，对疏水性有机污染物（Hydrophobic Organic 

Contaminants，HOCs）有很强亲和性。李超 [99]将

Tenax 吸附剂添加于胃肠液中，发现明显提高了 7

种 PAHs（Pyr，Flu，Chr，BbF，BkF，BaP，BghiP）

和滴滴涕（Dichlorodiphenyltrichloroethane，DDTs）

的生物可给性，且对 DDTs 进一步进行动物实验后

表明测得的生物有效性和可给性之间有良好线性相

关 性 。 Zhang 等 [91] 在 五 种 不 同 方 法 （ UBM 、

FOREhST、IVD、PBET、DIN）中加入 Tenax 测定

PAHs 生物可给性，发现 Tenax 作为 HOCs 的吸附

“汇”，使三环、四环、五/六环 PAHs 的生物可给性

分别增加了 5 倍、6 倍和 11.2 倍，且通过建立 Tenax、

消化时间、液固比等影响因子对生物可给性的多元

线性回归方程发现 Tenax 因子的标准化系数较其他

影响因子更大，说明加入 Tenax 能极大影响生物可

给性。Chen 等[100]发现 Tenax 改进 FOREhST 测定的

硝化 PAHs（Nitrated PAHs，NPAHs）在老化土壤中

的平均生物可给性（20.6%）更接近小鼠模型测定的

生物有效性平均值（19.5%），高于传统 FOREhST

测定的平均值（8.4%）；Li 等[101]发现加入 Tenax 的

PBET 测得 PCBs 的生物可给性与小鼠模型测得的生

物有效性 R2=0.7，相关性较强，说明在体外胃肠模

拟中加入吸附剂可以更可靠地预测 POPs 的生物有

效性。 

3）环状 18 碳固相萃取膜（C18 膜）。James 等[79]

利用 C18 膜作为吸附剂来提高 PAHs 生物可给性，

结果发现加入 C18 后体外生物可给性与利用幼猪试

验模型得到的生物有效性之间的相关性 R2 从 0.03

（无相关性）提升至 0.45（呈一般相关）。 

总体而言，相比于传统体外胃肠模拟方法，添

加吸附剂可以更准确地测定生物可给性，并有效地

用于预测 PAHs 的生物有效性。 

2.4  生物可给性影响因素 

综上所述，影响 PAHs 溶解和释放的各个因素

均可能改变生物可给性，本文下述从体外消化条件

（消化液组分、时间等）、PAHs 理化性质及其在土壤

中的老化作用和土壤性质（土壤有机碳含量）三个

方面讨论影响 PAHs 生物可给性的因素。 

1）消化液组分。Tang 等[64]和 Lu 等[102]研究发

现小肠模拟条件下 PAHs 生物可给性均大于胃模拟

条件的生物可给性，可能原因是小肠阶段含有的胆

盐会促进胶束形成，使溶液表面张力降低，PAHs

更易溶解。Tilston 等[67]也发现当小肠和结肠阶段存

在胆盐时，上清液中检测到大量 PAHs；Oomen 等[103]

认为胆盐胶束对基质中 HOCs 迁移起着核心作用。

此外，消化液中食物的脂质成分会与胆汁形成混合

胶束，也可能增加 PAHs 的溶解[90，104]。消化液中的

酶类物质如胃蛋白酶、胰酶等，对 PAHs 的生物可

给性影响较小。Minhas 等[105]发现将胃蛋白酶从消

化液中去除时，消化液中 Chr 浓度没有显著变化。

Tang 等 [64]研究表明胃蛋白酶和胰酶只能略微降低

消化液的表面张力，说明酶对 PAHs 生物可给性的

影响有限，且 Weston 和 Mayer[106]未发现酶活性与

PAHs 可给性间的线性相关性。此外，小肠模拟液的

pH 较胃液高，能够促进土壤有机质的溶解[107]，也

有利于提高 PAHs 生物可给性。 

2）消化液对土壤的消化时间。Zhang 等[91]研究

发现消化时间对生物可给性影响较大，通常消化时

间越长，土壤可以释放更多 PAHs 至消化液中并

终达到吸附解吸平衡。Juhasz 等[87]对杂酚油污染土

壤中 PAHs 进行生物可给性测定，发现 7 种 PAHs

可给性较低，约为 2.0%～3.3%，其原因是胃、肠模

拟液消化时间较短（仅为 2 h），未达吸附解吸平衡。

相反地，Siciliano 等[73]将体外消化时间延长至 18 h，

结果 表明 PAHs 小 肠阶段可 给性增大到 1.2%～

21.0%。但是，消化时间也需合理控制，Tilston 等[67]

对人工混合 PAHs 土壤进行消化，发现结肠阶段培

养 8 h 后溶液中 PAHs 浓度几乎不变，消化延长至

16 h 后培养基变黑出现明显含硫气味，表明出现了

硫还原菌的活性微生物污染。故消化时间应控制在
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PAHs 与模拟液达到吸附解吸平衡的状态，防止过度

消化且干扰生物可给性分析。 

3）PAHs 性质及其在土壤中的老化作用。Zhang

等[108]发现土壤有机质对 PAHs 的吸附效果随其疏水

性增强而增强，Khan 等[65]通过实验发现 PAHs 环数

增加后，其胃肠阶段生物可给性会随之降低，这与

高环 PAHs 水溶性低、Koc 高更易被土壤有机质吸附

有关。Vasiluk 等[109]也发现含高环 BaP 的低有机质

含量土壤（11%）在消化液中释放量约为高有机质

土壤（29%）的两倍，且小肠中胆汁提取物对 Koc

值较高 PAHs 的生物可给性提升具有更显著作用，

Gouliarmou 等 [96]发现硅胶棒吸附汇的加入使高环

PAHs 的释放量较低环 PAHs 更大。但 Min 等[102]发

现三环到六环 PAHs 在胃肠阶段的生物可给性依次

增加，推测原因是小分子量 PAHs 更易进入土壤孔

隙内部被封锁，导致生物可给性较低。 

随着时间推移，赋存污染物的土壤基质会在自

然条件下发生老化，这可能会改变土壤的物理结构，

如土壤渗透性降低，而 PAHs 易持续扩散到土壤内

部有机质的纤孔被土壤封锁其中，或从吸附性较弱

的 NOM 相转移至吸附性较强的黑炭相上，从而降

低其生物可给性[79，91，106]。事实上，已有研究表明

老化土壤的污染物很难释放到消化液中，生物可给

性通常更低[110]。例如，Minhas 等[105]对未老化和分

别老化 6 和 12 个月的 Chr 混合土壤进行生物可给性

测定，发现老化土壤消化液和 EVA 膜中 Chr 浓度明

显更低。Vasiluk 等[109]对老化 7 天和 4 个月的悉尼

港沉积物中 BaP 进行生理原理提取，发现老化沉积

物的 BaP 提取量大量减少，进一步证明土壤老化会

显著减小 PAHs 生物可给性。 

4）土壤有机质组成。由于 PAHs 的强疏水性和

低水溶性，土壤有机质对 PAHs 起到主要吸附作用，

有机质对 PAHs 的吸附曲线通常可以用总有机碳

（Total Organic Carbon，TOC）含量表示[61，111]，土

壤 TOC 含量越高，吸附的 PAHs 越多。PAHs 吸附

可分为吸附于结构疏松、无固定形状、化学活性较

强的软碳类物质和结构致密、具有微孔结构、化学

活性较弱的硬碳类物质两种情况，Li 等[112]使用扫描

电镜显示了河流沉积物的软碳和硬碳结构。软碳类

物质包括胡敏酸（Humic Acid，HA）、富里酸（Fulvic 

Acid，FA）等，硬碳类物质则包括胡敏素（Humin，

HM）和黑炭（Black Carbon，BC）等。研究表明，

软碳通常显示线性和非竞争性吸收或分配，硬碳则通常

以非线性竞争表面吸附和孔隙填充为主[61，93-95，110]。一

般情况下，PAHs 在土壤中的吸附形态可分为快速解

吸、缓慢解吸和不可逆解吸部分，被软碳吸附的

PAHs 为快速解吸部分，而硬碳则主要吸附的是缓慢

或不可逆解吸部分[79，91，106]。Meyer 等[63]研究发现 4

种地质吸附剂的 PAHs 生物可给性大小排序为石英

砂（26.9%）＞黏土（6.4%）＞泥炭（4.8%）＞木

炭（0.1%），其中木炭 BC 含量 高；范任君[97]发现

7 种 cPAHs 的生物可给性与 BC 含量呈显著负相关，

也可说明硬碳类物质对 PAHs 的吸附能力较强；

Zhang 等[108]将土壤分为 HA、FA 和 HM 三部分进行

PAHs（NaP、Phe、Pyr 和 BaA）吸附解吸实验，发

现 HM 的非线性吸附量及吸附亲和力 强，是结合

PAHs 的主要组分，推测原因是 HM 灰分含量更高，

与矿物质结合较紧密，而有机矿物复合物可提供更

多 吸 附 位 点 及 更 高 非 均 相 吸 附 能 量 ， 吸 附 更 多

PAHs，包桂奇等[112]和钟名誉等[113]也得出了类似结

论；Ukalska-Jaruga 等[115]也研究发现使用温和溶剂

提取的 PAHs（Fla、Pyr、BaA 和 Chr）生物可给性

量则与 FA 和 HA 含量呈正比，而 PAHs 总浓度和提

取残留浓度则与 HM 含量呈显著正相关，说明 PAHs

在土壤中的持久性取决于稳定的硬碳类物质，而不

稳定的软碳类物质则可促进 PAHs 的解吸释放。 

由于土壤 SOM 组分在结构和组成上存在显著

差异，故对 PAHs 的吸附特性存在偏差。根据碳骨

架排列方式，SOM 可分为芳香族 C 组分和脂肪族 C

组分，研究表明芳香族成分可以通过 π -π 相互作用

和范德华力结合 PAHs，脂肪族成分则通过疏水相互

作用与 PAHs 结合。目前，关于 SOM 对 HOC 的吸

附是芳香族 C 或脂肪族 C 起到主要结合作用还尚未

有定论，Zhuo 等[116]指出芳香族 C 在结合 PAHs 方

面起到重要作用，Li 等[114]也发现河流下游沉积物

OM 对 PAHs 的吸附更加强烈与其高芳香族成分有

关，但是，Zhang 等[108]研究发现 SOM 对 PAHs 的

吸附亲和力与脂肪族 C 组分呈正相关，而与芳香族

C 组分呈负相关，HM 对 PAHs 吸附亲和力 强也与

其脂肪族组分 多有关。综上所述，土壤 SOM 组成

对 16 种优控 PAHs 的生物可给性影响尚不明确，需

要进一步研究。 

2.5  生物可给性测定范围 

本 文 统 计 了 文 献 中 直 接 给 出 和 计 算 得 出 的
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PAHs 生物可给性数据，将 16 种优控 PAHs 的生物

可给性数据绘制成箱线图（见图 5）。方框内代表上

下四分位数之间的数据量，占总数据的 50%（即

1IQR），据 2.4 节所述，可以观察到由于土壤性质、

生物可给性测定方法不同，PAHs 的测定结果波动较

大，且由于土壤老化、消化时间短等因素使 PAHs

可给性过低，会出现 1.5IQR 范围外的“异常值”。

通过计算得出 16 种优控 PAHs 的生物可给性平均值

如下：NaP（72.4%）、Acy（77.3%）、Ace（62.8%）、

Flu（46.0%）、Phe（44.4%）、Ant（35.8%）、Fla（34.6%）、

Pyr（34.3%）、BaA（32.5%）、Chr（29.2%）、BbF

（29.9%）、BkF（28.5%）、BaP（21.9%）、DahA（14.8%）、

Bghip（13.2%）、IcdP（16.6%），分析可知 PAHs 可

给性大小基本符合与 Koc 值成反比的规律，由图可

知低环 PAHs 的可给性中位值（27.2%～73.3%）也

多高于高环 PAHs（6.5%～46%），即 Koc 值较大的

高环 PAHs 与土壤有机质结合的更紧密不易释放。

从风险评估角度分析，非致癌 PAHs 中 NaP、Acy

和 Ace 生物可给性均值超过 50%，达到较高水平，

7 种致癌 PAHs 中，BaA、Chr、BbF 和 BkF 生物可

给性 高可分别达 80%、70%、75%和 75%，其可

给性均值也较大。此外，根据上文（1.1 部分）所述，

BbF 和 Chr 浓度占∑16PAHs 百分比和检出率也较

高，因此，在风险管控中，除毒性 强的 BaP 外，

NaP、Acy、Ace、BbF 和 Chr5 种 PAHs 对暴露风险

的贡献占比可能普遍较大。 

 

图 5  16 种优控 PAHs 生物可给性范围 

Fig. 5  Bioaccessibility ranges of 16 priority-controlled PAHs 

3  总结与展望 

本文首先分析了我国表层土壤中∑16PAHs 的分

布特征与成分组成，结果表明∑16PAHs 广布于各个

省市，北方地区 PAHs 污染更加严重，其中华中地

区∑7cPAHs 占比 大。其次，通过风险评估结果表

明 PAHs 主导暴露途径为经口摄入土壤，因此会对

人体健康造成较大风险。由于以 PAHs 总浓度为基

准的风险评估方法过于保守，人们更多地采用物理

化学法或体外模拟胃肠法消化土壤以测定 PAHs 生

物可给性，进行精细化风险评估节约成本，但物理

化学法无法较直观地反应 PAHs 对人体的生物有效

性，而目前体外模拟测定方法的核心问题是测得的

生物可给性与体内动物实验测得的生物有效性建立

相关性的报道还较少，各种测定方法也因不同影响

因素使得结果误差较大，故未有一种普适性的方法
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可以较准确预测 PAHs 的生物有效性。对此，可给性

测定的方法在未来还需在以下几个方面进行改进： 

1）体外模拟法的关键因素之一是尽可能还原人

体消化内环境，需进一步改进模拟条件如消化时间、

消化液组分等，提高模拟的可信度； 

2）还原体内消化环境的同时进行动物口服毒性

试验进行比较，尽管加入吸附材料可以显著提升

PAHs 生物可给性，但仍需进一步研究加强与生物有

效性的相关性并 终达到替代动物实验进行生物有

效性评估的目的； 

3）体外模拟法亦受到 PAHs 物理化学性质，土

壤 pH、老化时间和有机质含量等因素影响，需研究

污染物及赋存基质性质对生物可给性的影响，了解

不同 PAHs 在不同类型土壤基质中可给性的变化，

为 PAHs 精细化风险评估提供理论支撑。 
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