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大气环境变化对污染土壤中 PBDEs 自然降解过程的影响研究 
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摘要：以模拟电子垃圾拆解区污染土壤中的多溴联苯醚（PBDEs）为研究对象，采用室内模拟的方法，

考察了臭氧浓度的上升及光照条件、温度和土壤 pH 值等环境因素对土壤中 PBDEs 自然降解过程的影响。

研究结果表明：臭氧浓度的升高能明显促进 PBDEs 的自然降解，且臭氧浓度越高 BDE-209 的降解率越

高，随着土壤深度增加，BDE-209 去除率则相应降低，10 mg L
-1 的臭氧在 2 h 内对深层土壤中 BDE-209

的去除率可达 99%。光照强度为 1.0 mW cm
-2 的持续紫外光照条件下，土壤中 BDE-209 的降解现象较为

明显，且光降解速率随光强的增强而增大。40 ℃的夏季地面高温及 pH=9.0的弱碱性土壤均有利于PBDEs

的自然降解。此外，PBDEs 的降解过程是逐步脱溴的过程。PBDEs 的降解过程既包括了 BDE-209 的降

解，也包括了中间产物（BDE-28、BDE-47、BDE-99、BDE-100、BDE-153、BDE-154 和 BDE-183）的

降解。当 BDE-209 去除率达到一定程度且中间产物逐渐积累达一定量时，中间产物的降解反应逐渐成为

主导反应，导致 PBDEs 总量逐渐降低。 
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Abstract: The effects of ozone, irradiation, temperature and soil pH on the natural degradation process of 

PBDEs in polluted soil were investigated under laboratory tests. The results showed that BDE-209 was removed 

quickly due to the strong oxidizing ability of ozone in the atmospheric environment. The degradation reaction 

rates of PBDEs increased with increasing ozone concentration but decreased with the deepness of soil deepen，

and 10 mg L
-1

 O3 lead to more than 99% of BDE-209 removal on the natural degradation process of PBDEs 

during 2 h in the deep soils. BDE-209 was quickly transformed into less-brominated BDEs under 1.0 mW cm
-2

 

UV-irradiation, the photodegradation reactions of UV-irradiation were faster than solar irradiation. The 

conditions of high ground temperature of 40 ℃ in the summer and alkaline soil of pH=9.0 were both 

contributors to the degradation of PBDEs. In addition, less-brominated BDEs, ranging from BDE-28 to 

                                                        

基金项目：国家自然科学基金 (No. 41071305)；广东省社会发展研究项目 (No. 2011B031000012)；中央高校基础研究基金
(2012ZM0040) 

Supported by the National Natural Science Foundation of China, Grant (No. 41071305), Guangdong Provincial Social 

Development Research Project (No. 2011B031000012), the Fundamental Research Funds for the Central Universities 

(2012ZM0040) 

作者简介：刘尘（1991—），女，E-mail: 627901011@qq.com；*通讯作者（责任作者），E-mail: xjniu@scut.edu.cn  

Biography: Chen liu (1991—), female, E-mail: 627901011@qq.com; *Corresponding author, E-mail: xjniu@scut.edu.cn 

网络出版时间：2014-11-13 09:52
网络出版地址：http://www.cnki.net/kcms/doi/10.13671/j.hjkxxb.2014.0999.html

mailto:627901011@qq.com；*通讯作者（责任作者），E-mail:
mailto:627901011@qq.com;
mailto:386240340@qq.com；*通讯作者（责任作者），Email:


环  境  科  学  学  报 

Acta Scientiae Circumstantiae 

 - 2 - 

BDE-183, were formed progressively, and the degradation of intermediate products gradually occupied the main 

position along with an increase in reaction time, which led to the amount of PBDEs gradually reduced. 

Keywords: PBDEs; degradation; debromination; ozone; irradiation 

1 引言 (Introduction) 

溴代阻燃剂 (brominated flame retardants，BFRs) 已被广泛应用于工业和商业产品中 （陈海等，

2011），多溴联苯醚 (polybrominated diphenyl ethers，PBDEs) 是使用最为广泛的溴代阻燃剂，工业生产

的 PBDEs 混合物主要包括 3 种：五溴代 (penta-BDE)、八溴代 (octa-BDE) 和十溴代 (deca-BDE) (Tian et 

al., 2011)。近年来，随着人们越来越关注 PBDEs 对环境和人体健康的不利影响，多种溴代阻燃剂已被禁

止生产 (Venier et al., 2012)。如：penta-和 octa-BDE 混合物中四溴代 (tetra-BDE) 至七溴代 (hepta-BDE) 

联苯醚由于具有持久性、生物累积性、毒性等不利效应，2004 年被欧盟禁止生产和使用，2009 年又被纳

入《斯德哥尔摩公约》(Möller et al., 2012)。大量研究表明，PBDEs 已在全球范围内的大气、水体、沉积

物、生物体和人体中 (Lee et al., 2004; Wu et al., 2008; Zhang Liang et al., 2010; Chen She-jun et al., 2005; 

Guo et al., 2008; Hites et al., 2004) 被广泛检出，并且全球很多区域 PBDEs 的污染水平呈指数增长 (Luross 

et al., 2002)。PBDEs 污染已对生态环境和人体健康构成了较大的潜在危害。 

PBDEs 为添加型阻燃剂，其与聚合物是机械混合，并不形成化学键，因此易于脱离聚合物而进入环

境(Christensen et al., 2002)。含有 PBDEs 的电子废物，在资源化过程中极易释放出大量的 PBDEs。大

量研究对我国广东汕头、清远和浙江台州等粗放电子物资源化处置集中区域的 PBDEs 污染进行了报道，

结果表明这些电子废物拆解和粗放处置地是我国 PBDEs 污染的高风险区。Leung 等 (2007) 报道了广东

贵屿表层土以及垃圾焚烧残余中的 PBDEs 含量高达 33000~97400 ng g
-1（dw）；Gao 等 (2011) 报道了

清远电子废物污染场地 PBDEs 平均为 3230 ng g
-1（dw），并估算清远拆解地土壤中 PBDEs 残留为 13.4 

t；陈涛等 (2011) 报道了台州电子污染场地 ∑PBDEs 在 33.2~2190 ng g
-1（dw）之间。然而，对这些污

染区土壤的研究多集中在电子废物粗放处置地整体污染特征，而大气环境变化对土壤中 PBDEs 的自然

降解过程影响的研究很少。 

近年来全球大气污染严重，导致大气环境中的 O3、CO2、SO2 及其他有害气体的浓度快速上升，出

现全球性的气候变暖。其次，臭氧逐渐耗竭的现象也引起了人们极大的关注，臭氧层的破坏将使过量的

紫外线辐射到达地面；据报道，珠三角多个城市臭氧超标，臭氧 8 小时均值达 180~225 µg m
-3

 (Yang, 2012)，

珠三角首要污染物为臭氧 (黄熙灯, 2014)。另外，近年酸雨发生频率及酸雨分布区域保持稳定，但部分

地区酸雨强度加大，华南酸雨区的珠江三角洲地区污染加重 (Zhi et al., 2011) 。近年来，有关臭氧化法

修复土壤有机污染物的研究反映出该方法的不少优越性。如 Nelson 和 Borwn (1994) 在实验室中不同的

通气时间使土壤中的 PAHs，有机氯农药或多氯联苯、THP、TCE 及 DCE 降解了 35%~90%，现场实验

的降解率为 50%~90%。结果表明臭氧对于 PAHs 类挥发性弱、毒性大、难生物降解的污染物能够达到比

较理想的修复效果。 

因此，本研究选取模拟电子垃圾拆解区污染水平的 BDE-209 污染土壤为研究对象，分析 PBDEs 在

大气臭氧浓度升高，光照（紫外光和自然光）、温度和 pH 等条件变化情况下的自然降解特征及规律，并

对其降解产物进行探讨。以期为电子废物处置地 PBDEs 污染风险的分类管理和场地土壤修复提供参考。 

2  材料与方法 (Materials and methods) 

2.1 实验试剂及仪器 

PBDE 混标（8 种组分）标准样品：BDE-28、BDE-47、BDE-99、BDE-100、BDE-153、BDE-154、

BDE-183 和 BDE-209，购自 AccuStandards（美国）；GC-MS 检测出纯度分别为：99.3%、100%、99.2%、

100%、99.3%、100%、100%和 98.3%。工业用十溴二苯醚阻燃剂，BDE-209 纯度为 98%，购自 Aladdin-

阿拉丁试剂（上海）有限公司。所用试剂（二氯甲烷、正己烷和丙酮）均经过二次重蒸。硅胶（粒径为

0. 150～0. 180 mm）和中性氧化铝（粒径为 0. 075～0. 150 mm）分别用甲醇、二氯甲烷超声清洗 30 min，

于通风橱干燥后在 180 ℃下活化 12 h，再加入 3 % 超纯水去活后置于干燥器内备用。处理后的硅胶分

别加入浓硫酸（硅胶和浓硫酸的质量比为 100：44）和 1 mol L
-1

 的 NaOH 溶液（硅胶和 NaOH 溶液的

质量比为 100：30），涡旋振荡混匀后，获得酸性硅胶和碱性硅胶，于密闭容器内用正己烷浸没保存备用。
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无水硫酸钠置于马弗炉中 450 ℃ 烘烤 4 h 后储存于干燥器中备用。所有玻璃器皿经重铬酸钾 浓硫酸

洗涤、自来水和超纯水洗净。 

仪器包括: Agilent 7890A GC - EI/5795C MSD 气相色谱质谱仪（美国安捷伦公司）；KQ5200DE 型数

控超声波清洗器；RE-52A 旋转蒸发仪（上海亚荣生化仪器厂）；SHZ-D (Ⅲ) 循环水式真空泵；

MTN-2800W 型氮气浓缩装置（天津奥特赛恩斯仪器有限公司)；TDL-5-A 旋转离心机（上海安亭科学

仪器厂）；30 cm×1.0 cm 玻璃层析柱。 

2.2 供试土壤与材料 

由于污染场地土样中 PBDEs 含量不均匀，不利于实验研究，所以本次研究依据珠三角电子垃圾拆解

区土壤中 PBDEs 的平均污染水平自配污染土壤，空白土壤采自华南理工大学环境与能源学院外围

（23°02′47″ N 113°24′08″ E）绿地表层 0～20cm 土壤。去除土壤中碎石等杂物，自然条件下风干，得到

实验用土壤（沙子粒径为 1.0 – 2.0mm，过 20 目筛，含水率 5%）。采用十溴二苯醚阻燃剂配制污染土壤。

实验用土样 BDE-209 污染浓度均为 1 µg g
-1

 。根据实验设计称取 1 mg BDE-209 阻燃剂，以 1 L 正己烷

（PBDEs 未检出）溶解后加入 1 kg 土壤中，搅拌器搅拌混合 24 h 后，于棕色瓶密封并翻转振荡 24 h，

自然条件下培养 2 d，使得土壤吸附 BDE-209 基本达到平衡 (傅海辉，2012)，放置通风橱挥发，过夜，

密封保存于棕色瓶中备用。除温度实验外，其余实验均在 25 ℃常温下进行；除 pH实验外，其余实验土

壤原始 pH 值为 7.58；除光照实验外，其余实验均在避光条件下进行。所有实验均为单一环境因子变化

实验，无双因子变化交叉实验。 

2.3 样品前处理 

称取 1.0 g 土壤样品，用 60 mL 正己烷-丙酮（1：1，V/V）超声提取 30 min，提取液旋转浓缩至 1～

2 mL 并用正己烷置换溶剂，备用。湿法装填多层硅胶层析柱（6 cm 的中性氧化铝、2 cm 中性硅胶、5 cm 

碱性硅胶、2 cm 中性硅胶、8 cm 酸性硅胶和 2 cm 无水硫酸钠）；用 10 mL 正己烷预淋洗，上样，用

60 mL 二氯甲烷-正己烷（1：1，V/V）淋洗硅胶柱，接收洗脱液。 将洗脱液旋转浓缩至 1～2 mL，转

移至进样瓶中，用柔和 N2吹干，正己烷置换溶剂，定容至 1 mL，待仪器分析。 

2.4 仪器分析 

样品分析采用 Agilent 7890A GC - EI/5795C MSD，色谱柱为 HP-5MS（30 m × 0.25 mm i. d．× 0.25 

µm），初始温度 100 ℃，保持 1 min，以 20 ℃ min 
-1 升温至 210 ℃，然后以 4 ℃ min 

-1 升温至 250 ℃，

最后以 2 ℃ min 
-1 升温至 290 ℃保持 5 min。进样口温度 280 ℃，四级杆和离子源温度分别为 230 ℃

和 150 ℃；以高纯氦气为载气，载气流量为 1.0 mL min
-1；进样量 5 µL，不分流进样。MSD 在全扫描模

式下扫描范围为 50-900 m/z，PBDEs 的定量分析在选择离子检测模式（SIM）下完成，数据采集在溶剂

延迟 5 min 后开始。 

2.5 质量控制及质量保证 

对于 PBDEs 的检测分析，在本研究中，采用方法空白、溶剂空白和加标空白，空白样品中无目标污

染物检测出。在仪器分析过程中，每 5 个样品进一个方法空白，用以监控分析过程中的背景值，每 15

个样品进一个 PBDEs 标准样品，监测仪器的稳定性和确定保留时间。每个样品进行平行样三次，所有平

行样之间的数据差异小于 35%。仪器的检出限定义为 3 倍信噪比，对于土壤样品（1.0 g）, 三溴–七溴联

苯醚的检出限为 1.3-30 ng g
-1。为验证实验方法的回收率，空白土壤样品上添加定量的 PBDE 混标（8 种

组分）标准溶液进行回收率验证，回收率为 85-110 %。本研究中所有数据均进行了回收率校正。 

2.6 实验设计与方法 

2.6.1 臭氧实验 

臭氧实验分为低浓度、高浓度两个系列，在两个不同尺寸的反应器中进行。低浓度臭氧实验以华南

地区大气污染平均臭氧浓度为依据，将制备好的污染土壤装入氧反应器（150 mm × 100 mm i. d．）内，

通入 0.3 mg L
-1 的臭氧，气体流速为 100 mL min

-1。反应器共运行 256 h，分别在通气 2、4、8、16、32、

64、128 和 256 h 时在不同的土壤深度（1−3、4−6、7−9、10−12 和 13−15 cm）取样。 

在高浓度臭氧实验中，为研究污染土壤中 PBDEs 的臭氧氧化最佳降解效果，将制备好的污染土壤装

入氧反应器（150 mm × 40 mm i. d．）内，臭氧浓度分别设置为 1、3、5、7.5 和 10 mg L
-1，气体流速
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为 100 mL min
-1。反应器均运行 2 h，反应结束后在不同的土壤深度（1−3、4−6、7−9、10−12 和 13−15 cm）

取样。 

2.6.2 光照实验 

光照实验分为紫外光照、太阳光照两个系列，分别在实验室紫外光照箱内和户外太阳光照射下完成。

紫外光照箱由 16 W 的紫外灯管和滤光片组成，紫外光波长范围为 300-400 nm (Shih et al., 2009)，光照强

度为 1.0 mW cm
-2。将制备好的污染土壤放入照射箱内，分别在持续光照 0、2、4、8、16、32、64、128

和 256 h 时取样。 

太阳光照实验在华南理工大学环境与能源学院顶楼 （23°02′47″ N 113°24′08″ E）露天阳台进行，光

照时间为 2014 年 2 月 24 日至 4 月 15 日，此期间来自太阳光的光强范围为 0~1.0 mW cm
-2，相应的在太

阳光照累计 0、2、4、8、16、32、64、128 和 256 h 时取样。 

2.6.3 温度和 pH 实验 

温度实验分为高温、低温两组，以华南地区夏季地面最高温度 (Chen et al., 2012) 和年平均温度 

(Ding et al., 2011) 为依据，恒温箱分别设置为 40 ℃和 25 ℃。两组实验均在反应 1、2、3、4、5、12、

18、24 和 30 d 时取样。 

pH 实验分为酸性、弱酸性、弱碱性三组，称取一定量的土壤样品放入 25 ℃的恒温箱内，土壤样品

的 pH 值分别设置为 2.0、5.0 和 9.0 (Zhi et al., 2011)。三组实验均在反应 1、2、3、4、5、12、18、24 和

30 d 时取样。 

3  结果 (Results) 

3.1 臭氧对土壤中 PBDEs 自然降解过程的影响 

通入 0.3 mg L
-1 的臭氧对土壤中 PBDEs 自然降解过程的影响结果见图 1，可知，低浓度的臭氧对

PBDEs 的自然降解有促进作用。通入臭氧气体后，低溴态产物迅速生成。在 1-3 cm 的表层土壤中，通入

256 h 的臭氧后，随着通气时间的变化（2、4、8、16、32、64、128 和 256 h）降解产物 PBDEs（BDE-28、

BDE-47、BDE-99、BDE-100、BDE-153、BDE-154 和 BDE-183）总生成量依次为 99%、82%、64%、45%、

24%、23%、19%和 17%。通气时间逐渐延长，降解产物的积累量慢慢减少，五个不同深度土壤中 PBDEs

的降解过程均遵循此规律。在同一个时间段，例如 2 h 内，从表层到深层五个不同深度土壤中 BDE-209

的降解产物生成量分别为 99%、94%、71%、62%和 53%。随着土壤深度的加深，降解产物的生成量也

逐渐下降，相同时间段内降解产物的分布均体现此特征。 

 

图 1 0.3mg L-1 臭氧对不同深度土壤中 BDE-209 降解产物浓度分布的影响 （土壤深度 a：1−3 cm、b：4−6 cm、c：7−9 

cm、d：10−12 cm、e：13−15 cm） 

Figure 1 The concentrations of degradation products of BDE-209 from BDE-183 to BDE-28 under 0.3mg L-1 ozone in the 

soil depths of 1−3 (a), 4−6 (b), 7−9 (c), 10−12 (d) and 13−15 cm (e). 
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3.2 高浓度臭氧对土壤中 PBDEs 自然降解过程的影响 

臭氧浓度的升高对土壤中 PBDEs 自然降解过程的影响见图 2，相比于 0.3mg L
-1 的低浓度臭氧，高

浓度的臭氧在 2 h 短时间内对 PBDEs 的降解作用更加显著。通入 5 个不同浓度水平的高浓度臭氧，在表

层土壤中 7 种降解产物的总量分别为 38%、72%、99%、92%和 59%，当臭氧浓度为 5 mg L
-1 时表层降

解产物积累量最大。但由图 2a 可知，臭氧浓度为 10 mg L
-1 时，5 个不同深度土壤中降解产物所占百分

比分别为 38%、54%、78%、92%和 99%，深层土壤中产物积累量最大；臭氧浓度为 7.5 mg L
-1（图 2b）

时同样遵循此规律。当臭氧浓度降至 5 mg L
-1 后（图 2c ~ 2e）最大产物积累量则出现在表层土壤中，且

随土壤深度的加深产物生成量下降。 

 

图 2 1−10 mg L-1 臭氧对不同深度的土壤中 BDE-209 降解产物浓度分布的影响 （臭氧浓度 a: 10 mg L-1、b: 7.5 mg L-1、

c: 5 mg L-1、d: 3 mg L-1、e: 1 mg L-1；通气时间 2 h） 

Figure 2 The concentration of degradation pruducts under five different ozone concentrations, 10 (a), 7.5 (b), 5 (c), 3 (d) and 

1 mg L-1 (e), soil samples were taken from the column at different depths, and each column was run for 2 h. 

3.3 光照对土壤中 PBDEs 自然降解过程的影响 

紫外光与太阳光的光降解对比结果见下图 3，可知，紫外光的光降解速率明显大于太阳光，BDE-209

在紫外光照条件下迅速降解生成低溴态产物，在光照 8 h 时降解产物总量已达到 82%；而此时太阳光照

下的降解速率则明显较为缓慢，产物总量仅为 40%。但经过光照 64 h 后，太阳光照的产物累积达最大值

99%，表明此时 BDE-209 几乎全部降解为低溴联苯醚；此时紫外光与低溴联苯醚的光降解反应成为主导

反应，降解产物 PBDEs 总量逐渐减少。 
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图 3 光照条件下土壤中降解产物 PBDEs 的浓度分布（a：紫外光照；b：太阳光照） 

Figure 3 The concentration of degradation products under indoor UV-lamp irradiation (a) and outdoor solar light irradiation 

(b) 

3.4 温度和 pH 对土壤中 PBDEs 自然降解过程的影响 

温度对土壤中 BDE-209 降解产物 PBDEs 的浓度分布影响见图 4。由图 4a 可知，BDE-209 在 25 ℃

下的降解速率非常的缓慢，直到第 30 d 降解产物的总量仅为 25%。相比于常温条件，夏季地面高温 40 ℃

下（图 4b）的降解速率则较高，实验进行到第 5 d 时产物总量已累积达 24%，第 18 d 达最大值 98%，此

时 BDE-209 几乎完全被去除。 

 

图 4 温度对土壤中降解产物 PBDEs 的浓度分布的影响（a：25 ℃；b：40 ℃） 

Figure 4 The concentration of degradation products during 30 days under the summer average high temperature of 25 ℃ (a) 

and room temperature of 40 ℃ (b) treatments. 

由图 5 可知，土壤 pH 值也是影响 PBDEs 自然降解过程的一个重要因素。当 pH 值约为 9.0 土壤偏

弱碱性时（图 5c），BDE-209 的降解速率最快，第 1 d 降解产物 PBDEs 的总量就已达最大值接近 85%左

右；随后产物量逐渐减少，第 30 d 时 PBDEs 剩余 10%。相较于碱性土壤，在酸性土壤中的降解速率则

较为缓慢。尤其是在强酸性土壤中（图 5a），直到第 5 d 降解产物累积量不足 10%，第 12 d 产物累积量

达最大值接近 60%。在华南地区最为常见的弱酸性土壤中，即 pH 值约为 5.0 时（图 5b），BDE-209 降解

速度也相对较快，在第 5 d 降解产物的量达最大值 70%左右，随后产物逐渐分解，至第 30 d PBDEs 总量

缩减到 18%。综合上图 4a 可知，中性土壤中 BDE-209 的降解速度最慢，不同 pH 值土壤中 BDE-209 降

解速率大小依次为：pH=7.5 ＜ pH=2.0 ＜ pH=5.0 ＜ pH=9.0。 
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图 5 pH 对土壤中降解产物 PBDEs 的浓度分布的影响 （a：pH=2.0；b：pH=5.0；c：pH=9.0） 

Figure 5 The concentrations of degradation products in the pH value of 2.0 (a), 5.0 (b) and 9.0 (c) soil during 30days, under 

the room temperature. 

4 讨论 (Discussion) 

4.1 臭氧对土壤中 PBDEs 自然降解过程影响的规律 

在通入低浓度臭氧条件下，从图 1a 可以看出，虽然 PBDEs 的去除率随着通气时间的增加而增加，

但 PBDEs 的去除速率却随着臭氧通气时间的增加而减小，分别为每小时 8.5%、4.5%、2.4%、1.17%、

0.03%、0.024% 和 0.019%。该现象的产生是由吸附作用和中间产物与 BDE-209 之间的竞争作用共同导

致的。Watts 等 (1996) 认为，当化学物质被吸附时，其与很多物质如 HO·自由基反应的活性会降低。

在反应的初期，臭氧很容易接触到土柱中未被吸附的 BDE-209，因此反应很快。随着反应的不断进行，

土柱中未被吸附的 BDE-209 越来越少，这时，臭氧就必须与吸附于沙子颗粒表面或者吸附于土壤微孔中

的 BDE-209 反应，反应速度不断减小。本次实验的结果与 Choi 等 (2001) 用臭氧氧化在沙子中的菲和

苯并花的实验结果相似。另外，臭氧与有机化合物的反应包含着一系列复杂化学反应的。这些反应既包

括了臭氧与目标化合物 BDE-209 的反应也包括了其与中间产物 PBDEs 的反应。在臭氧与 BDE-209 的反

应过程中，随着臭氧氧化的不断进行，生成的中间产物越来越多，这就导致臭氧与中间产物的反应超过

了臭氧与 BDE-209 的反应成为主要的反应，从而使臭氧去除 BDE-209 的效率降低。由图 1a~1e 可知，

随着土壤深度的加深 PBDEs 去除率逐渐降低，同一时间段内，表层土壤中间产物的量明显高于深层土壤。

由臭氧穿透曲线 (纪录, 2004) 可知，随着土壤深度的增加，臭氧在土柱中穿透所需时间增加。这是由于

在传输过程中，臭氧溶于土壤水分并与 BDE-209 及中间产物发生反应，该反应的发生会阻碍臭氧在土柱

中的传输。臭氧传输所受阻力的大小与 BDE-209 的含量有关。整个反应中所发生的传质过程以及化学反

应均对臭氧的穿透造成影响 (Sung et al., 2002; Zhang et al., 2003)。这是因为，臭氧在土柱中的传输是通

过在孔隙气体中发生的平流扩散以及溶解于包裹在沙粒表面的水中来完成的。溶解后的臭氧再与溶解及

吸附于沙粒表面的污染物发生反应 (Kim et al., 2002)。而化学反应的存在能够促进臭氧从气态到液态的

传输 (Sung et al., 2002)。该促进程度由两个量来决定，即瞬时反应因子以及 Hatta 准数 (Levenspiel et al., 

1999)。这两个量都与反应物的含量有关，即反应物含量越高促进程度越大。用单位量的臭氧所去除的

PBDEs 量来表示臭氧的利用率。对运行两小时土壤深度分别为 1−3、4−6、7−9、10−12 和 13−15 cm 的土

柱，计算可得到臭氧的利用率分别为 0.274、0.26、0.197、0.172 和 0.147 mg PBDEs·mg 臭氧-1。这表

明，随着土壤深度增加，单位量的臭氧所能去除的 PBDEs 的量在减少，也就是说溶解于水中与 PBDEs

反应的臭氧的利用率在降低。所以我们得到了图 1 中所表示的 PBDEs 的浓度分布，土壤深度增加，与臭

氧反应的 PBDEs 的总量增加，臭氧在土柱中的传质越快，消耗越多，因此去除率越低。 

随着臭氧浓度的增加，臭氧在土柱中穿透所需时间减少。这是由于臭氧浓度的提高使更多的臭氧分
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子能够溶解于土壤水分中并在传质的过程中与 PBDEs 发生反应，化学反应的存在能够促进臭氧从气态到

液态的传输 (Sung et al., 2002)，因此穿透更快。高浓度的臭氧（图 2）在短时间内迅速降解 BDE-209，

同时与降解产物 PBDEs 发生化学反应，正如前面所提到的，整个反应过程既包括了臭氧与 BDE-209 的

反应，也包括了臭氧与中间产物 PBDEs 的反应。在 BDE-209 含量较低且去除率达到一定程度时，臭氧

与中间产物的反应会逐渐变成主导反应，使相当一部分的臭氧消耗在与中间产物反应的过程中，致使

PBDEs 总量降低。当臭氧浓度为 10 mg L
-1 时，臭氧与 BDE-209 迅速反应，并且表层土壤中臭氧与中间

产物的反应成为主导反应，导致中间产物的量也迅速减少；降解速率延臭氧通气方向逐渐降低，2 h 后中

间产物在深层土壤中累积量最大。当臭氧浓度较低时，土壤可吸附的臭氧分子相应减少，大部分臭氧气

体被表层土壤所利用生成大量中间产物，导致深层土壤中降解产物的量较小。造成差异变化的原因主要

是，表层土壤中溶解于水中的臭氧越多，土柱中的气态臭氧越少，这样使气态臭氧在土柱中的空间分别

变化越来越大。因此，沿着通气方向，能溶解于水中与污染物发生反应的臭氧越来越少，使土柱中的

PBDEs 去除率差异变化较大。 

从实验结果可以看出，臭氧气体的存在能够促进 BDE-209 的自然降解，BDE-209 降解过程中高溴态

产物逐渐生成并与臭氧发生反应，在高溴态产物累积达一定量后其与臭氧的反应成为主导反应，进一步

脱溴生成低溴态产物。这一结果说明 BDE-209 的自然降解过程为渐进脱溴的过程。此外，臭氧浓度越高

PBDEs 降解速率越大；但随着土壤深度的加深，降解速率逐渐降低。 

4.2 光照对土壤中 PBDEs 自然降解过程影响的特性 

由图 3 可知，在紫外光照条件下土壤中 BDE-209 产生了明显的降解反应，光照 2 h 时已有近 65%的

降解产物生成。土壤中 BDE-209 的降解主要是由光解作用引起的（有机溴化物的光降解是已知的基本化

学反应）(Pierpoint et al., 2003)；然而不能排除复杂的土壤混合物中还存在的许多其他的降解途径 (Feo et 

al., 2014)。 

光照强度是有机物光降解过程中的一个重要参数 (Feo et al., 2014; Bezares-Cruz et al., 2004; Lee et al., 

2004; Park et al., 2003)。紫外光照反应器中为持续的光强，并且强度高于太阳光，因此紫外光的光降解速

率高于太阳光。紫外光照 8 h 后产物已累积生成 82%，此后中间产物开始发生光降解逐渐减少；在自然

光照条件下的光降解速率相对较慢，中间产物在光照 64 h 后累积达最大值 99%，此时 BDE-209 几乎完

全分解。这与 Söderström 等 (2004) 实验结果相符。Lee 等 (2004) 发现有机物双酚 A 的光降解速率随

着紫外光强度的增加而增加。这一实验结果表明，室内虚拟紫外光与室外自然光照是具有可比性的，并

且 PBDEs 的光降解反应在持续和非持续照射的光源下均可产生，因此 PBDEs 在非持续的太阳光照的情

况下也会发生降解。自然光中的紫外光强度随着地理位置和季节的不同发生变化，夏季光强几乎是冬季

的十倍 (Josefsson, 1996)，因此 PBDEs 的自然光降解很可能随着季节和地点的不同发生变化。 

BDE-209 在光降解的过程中形成中间产物 PBDEs。BDE-153 和 BDE-154 是光降解初期生成量最大

的降解产物，占产物总量的 60%。低溴态的 BDEs 随后逐渐产生，并在紫外光照 8 h 和太阳光照 64 h 产

物累积量分别达最大值后开始减少。这一结果表明，BDE-209 的光降解过程是逐渐脱溴的过程，有机溴

化物吸收紫外线然后逐步进行脱溴 (Shih et al., 2009)。在太阳光照下，PBDEs 负载在自然环境介质如土

壤、金属氧化物、沉积物等中进行还原脱溴生成低溴态产物 (Josefsson, 1996; Ahn et al., 2006)。由实验结

果可知，光降解过程可能是 PBDEs 在自然环境中的重要降解途径。  

4.3 温度和 pH 对土壤中 PBDEs 自然降解过程的影响 

根据以往相关研究显示，自然界中 PBDEs 的排放和分布过程受环境温度的控制，如高温环境的蒸发

和低温环境的冷凝沉降 (Wania et al., 1993; Hoff et al., 1996; Melymuk, 2012)。Ikonomou 等 (2002) 的研

究结果显示，BDE-47 在远距离传播过称中具有相对较高的效率，尤其是在夏季温度较高有利于挥发扩

散。近期，Ge 等 (2014) 检测到环境中的 PBDEs 在冬季的含量是夏季的两倍多，并且在许多采样点只

有冬季才监测到 PBDEs。本次实验结果显示，BDE-209 降解生成的低溴态化合物（三溴至七溴）的浓度

在模拟夏季高温的条件下较高，降解产物 PBDEs 浓度与环境温度呈现良好的正相关性。由此可推断，夏

季高温有利于 PBDEs 的降解转化，然而仍需要进一步的研究探索来验证这一结论。 

土壤 pH 实验结果显示，改变土壤的 pH 值可促进 PBDEs 的自然降解，在弱碱性土壤中的降解速率
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最大，这与 Kang 等 (2010) 研究的土柱中 PAH 在不同 pH 值下的迁移变化结果相似。此类有机物的降解

行为与本次研究结果相符，表明碱性土壤有利于 PBDEs 的自然降解。因此，可以通过改变土壤 pH 值的

控制措施来改善被 PBDEs 污染的地区的土壤。 

5 结论 (Conclusions) 

（1）一定浓度的臭氧能促进土壤中 PBDEs 的自然降解，臭氧浓度越高 PBDEs 的降解速率越大；但

随着土壤深度的加深降解速率逐渐减小。 

（2）PBDEs 的光降解速率随光强的增加而增加，且在持续和非持续照射的光源照射下均可进行光

降解，光降解过程可能是 PBDEs 在自然环境中的重要降解途径。 

（3）夏季高温有利于 PBDEs 的自然降解。改变土壤 pH 值可促进 PBDEs 的降解，不同 pH 值的土

壤中降解速率的大小依次为: 弱碱性＞弱酸性＞酸性＞中性。 

（4）PBDEs 的降解过程是逐步脱溴的过程。PBDEs 的降解反应过程既包括了 BDE-209 的降解，也

包括了中间产物∑7PBDEs 的降解。在 BDE-209 除率达到一定程度且中间产物逐渐积累到一定量时，中

间产物的降解反应会逐渐变成主导反应，致使 PBDEs 总量逐渐降低。 
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