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摘 要 多数多环芳烃( PAHs) 因其水溶性低，且易被土壤有机质固持，曾经被认为其迁移能力十分微

弱。但土壤中溶解性有机质可能影响 PAHs 的溶解、吸附等环境过程，进而影响其迁移性。本文旨在研究富

里酸提取的溶解性有机质( FDOM) 对 PAHs 在土-水间迁移的影响及其可能机制。溶液化学稳定性研究结果

显示，FDOM 在溶液 pH 2． 0 ～ 7． 0、CaCl2浓度 0 ～ 1 500 mmol L －1范围内均能保持较好的分散性，未发生絮凝沉

淀。室内土柱淋溶试验结果表明，FDOM 在土壤中具有较强的迁移能力，在 FDOM 持续淋溶条件下，菲、芘以

及苯并［a］芘在淋出液中的浓度明显提高，并有少量二苯并［a，h］蒽淋出。FDOM 淋溶处理的土柱表层土壤

中菲、芘、苯并［a］芘和二苯并［a，h］蒽的淋失率分别为 92． 06%、92． 07%、84． 52% 和 23． 27%，显著高于对照

组( p ＜ 0． 05) 。以上研究结果表明，FDOM 可作为载体提高 PAHs 在土壤中的迁移性，增加 PAHs 向深层土壤

和地下水迁移的可能性。
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多 环 芳 烃 ( Polycyclic Aromatic Hydrocarbons，
PAHs) 是一类含有两个或两个以上苯环的碳氢化合

物，包括萘、蒽、菲、芘等 150 余种化合物。有相当部

分 PAHs 具有致癌、致畸和致突变性，半挥发，可远

距离传输，难降解，具有生物积累性，可对人体健康

及生态环境造成潜在危害。美国环保署( US EPA)

将 16 种 PAHs 列入优先控制污染物名录，我国环保

部颁布的《水中优先控制污染物名单》中包括其中 7
种 PAHs［1-2］。环境中的 PAHs 主要来自人为活动，

包括炼焦、石油泄漏、化石燃料燃烧以及交通运输

等。大部分被排放到大气中的 PAHs 通过干湿沉降

等途径进入土壤，造成土壤 PAHs 的污染。吕喆等

对某油田油泥堆放场地及其周边土壤中 PAHs 的污

染及其垂向分布研究表明，污染场地内及周边土壤

剖面中 PAHs 的峰值主要出现在 40 ～ 60 和 20 ～ 40
cm 的剖层中，在 80 ～ 100 cm 的土壤中亦有检出，说

明 PAHs 的向下迁移已污染深层土壤，并且随着雨

季的来临极易污染地下水［3］。
作为一类疏水性有机物，PAHs 的水溶性低且

有机碳—水分配系数( KOC ) 高，可被土壤有机质强

烈吸附，因而曾经被认为其迁移能力十分微弱［4］。
然而近来有研究表明，土壤中 PAHs 与溶解性有机

碳有相似的淋出规律［5］。从土壤或堆肥中提取的

溶解性有机质( Dissolved Organic Matter，DOM) 以及

一些表面活性剂可促进 PAHs 自土壤的解吸，提高

其在土 壤 溶 液 中 的 表 观 溶 解 度，增 加 其 迁 移 能

力［6-7］。DOM 作为土壤有机质中的活跃组分，对污

染物的转化与迁移行为有重要影响。DOM 有效运

载疏水性有机污染物的条件，需满足 DOM 在土壤

溶液中的浓度足够高并且保持分散稳定，同时 DOM
能与疏水性有机污染物紧密结合［8］。土壤溶液中

的 DOM 组分包括单糖、低聚糖等糖类，脂肪酸、芳

香酸、氨基酸等小分子有机酸以及结构复杂的富里

酸( Fulvic acid，FA) 与胡敏酸( Humic acid，HA) 等，

其中富里酸所占 DOM 比例最大［9-10］。富里酸及胡

敏酸分子中包含亲水部分及疏水部分，后者是与

PAHs 结合的主要部位［11］。Yang 等［12］分析了 6 种

中低环 PAHs 在不同土壤有机物组分之间的分配，
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结果显示 PAHs 在富里酸、胡敏酸以及胡敏素中含

量百分比分别为 63. 1%～ 94. 6%、1. 5%～ 10. 9% 以

及 4. 0% ～ 31. 0%。已 有 相 关 研 究 工 作 主 要 围 绕

HA［13］、污泥堆肥［14］及农业常用有机物料［15］等有机

物料提取的 DOM 理化性质及其对 PAHs 在土壤上

吸附-解吸的作用机制，考虑到 FA 在土壤环境中广

泛存在以及其与 PAHs 有较强的结合能力，本研究

选取 FA 作为提取 DOM 的有机原料，通过考查 pH
与离子强度对 FA 提取的 DOM( FDOM) 分散性的影

响，分析不同淋溶条件下 PAHs 污染土壤中 PAHs 的

淋出规律，以期为阐明富里酸对土壤中 PAHs 的运

移作用机制，评估 DOM 存在条件下 PAHs 的土-水
迁移风险提供基础数据。

1 材料与方法

1. 1 供试材料

供试土壤: 土壤采自南京郊区某耕地，采样深度为

地表下 60 ～100 cm，总多环芳烃本底值为 21 μg kg －1。
土样于室温避光风干，并去除砂砾、大块碎石及植

物残体，磨碎过 10 目筛，混匀后避光置于常温土库

备用。分 别 选 取 菲 ( Phe ) 、芘 ( Pyr ) 、苯 并［a］芘

( B［a］P) 、二苯并［a，h］蒽( DBA) 为代表性 PAHs，
进行人工污染土壤的制备，老化时间为一周。

供试富里酸: 富里酸( CAS NO. : 479-66-3 ) 产

自南京 康 满 林 化 工 实 业 有 限 公 司，元 素 组 成 为

C∶ H∶ O = 14∶ 12∶ 8，pH: 5. 0 ～ 6. 0，纯度为 78. 1%。
16 种 PAHs 混合标准溶液购自德国 DR 公司，

包括: 萘( NaP) 、二氢苊( AcPy) 、苊( Ace) 、芴( Flu) 、
菲( Phe) 、蒽( Ant) 、荧蒽( F1uA) 、芘( Pyr) 、苯并［a］
蒽( B［a］A) 、 ( Chry) 、苯并［b］荧蒽( B［b］F) 、苯
并［k］荧蒽( B［k］F) 、苯并［a］芘( B［a］P) 、二苯并

［a，h］蒽( DBA) 、苯并［g，h，i］芘( B［ghi］P) 、茚并

［1，2，3-cd］芘( In-［1，2，3-cd］P) 。分析纯正己烷、
甲醇、丙酮等重蒸后使用。分析纯级无水硫酸钠，

硅胶 ( 100 ～ 200 目) 和 无 水 硫 酸 钠 参 照 US EPA
Method 8310［16］进行前处理。
1. 2 富里酸溶解性有机质提取

称取一定质量的富里酸粉末，按 1∶ 50 的固液比

( w∶ v) 加入超纯水( Milli-Q，18. 2 MΩ) ，在 25℃下，

于 200 r min －1的水平恒温振荡机上振荡 2 h 后，4℃，

12 000 r min －1 离心 5 min，上清液过 0. 45 μm 的滤

膜，滤液加入 NaN3作为生物抑制剂( 100 mg L －1 ) 并

于 4℃冰库储存备用。DOM 浓度以溶解性有机碳

( DOC，C mg L －1 ) 定量，使用 Multi N /C 3100 TOC /
TN 分析仪进行测定。
1. 3 实验方案设计与实施

pH 与离子强度对 FDOM 稳定性影响: 将 FDOM
母液与 CaCl2 ( 5 mol L －1、pH = 6. 7 ) 于离心管中混

合，用 0. 1 mol L －1盐酸和 NaOH 溶液调节 pH，超纯

水定容至 10 ml，得系列不同梯度背景离子浓度以及

pH 的 FDOM 溶液( C 550 mg L －1 ) 。溶液充分振荡

均匀后，常温下静置 8 h，然后取上层 3 ml 的溶液，

以超纯水做参比，于 245 nm 处测其吸光度 A。与空

白对照 FDOM 溶液初始吸光度 A0 比值作为 FDOM
分散性能的指标。

土柱装置及运行条件: 采用长 20 cm、内径 6 cm
的不锈钢柱做为填充土柱进行淋溶实验，特氟龙管

输送淋溶液，蠕动泵进行淋溶液流速调控，泵头处

采用硅胶管。采用干式填充法装填土柱，土柱填充

干容重为 1. 34 g cm －3，上层 3 cm 填充人工污染土

壤，下部 15 cm 填充清洁土壤，实际填充土柱土体长

18 cm，柱两端再分别填充 1. 0 cm 石英砂以均匀布

水。用 FDOM 溶液 ( C 550 mg L －1，pH 6. 5，CaCl2
0. 005 mol L －1，NaN3 100 mg L －1 ) 和空白对照背景离

子溶液( C 0 mg L －1，pH 6. 5，CaCl2 0. 005 mol L －1，

NaN3 100 mg L －1 ) 分别对土柱进行淋溶，孔隙水流

速 2. 1 cm h －1 ( 1. 0 ml min －1 ) ，连续淋溶 15 d，每个

处理设 3 个重复。
淋出液收集及土柱剖面取样: 用棕色试剂瓶每 3

个孔隙体积( Pore Volume，PV) 收集一组淋出液样，

测定淋溶液 pH、DOM 浓度与 PAHs 各组分含量。淋

溶结束后拆卸土柱，小心推出柱管中土体，每 3 cm
为一层次取土壤样品，样品经冷冻干燥后，过 60 目

筛，以供土壤 pH、有机质含量和 PAHs 各组分含量

分析。
1. 4 PAHs 提取与分析

土壤中 PAHs 提取与分析: 称取 2. 0 g 土样和等

量无水硫酸钠，置于洁净定性滤纸筒内，放入索氏

提取器中用 65 ml 丙酮∶ 正己烷( v∶ v = 1∶ 1) 混合溶

液 70℃ 提取 24 h，提取之后的样品用旋转蒸发仪

( 压力 500 mbar、40℃水浴及转速 35 r min －1 ) ，旋转

至近干，加入 2. 0 ml 环己烷溶解。称取 1. 0 g 硅胶

于 25 ml 小烧杯中，加入 10 ml 正己烷，放置 15 min
后装硅胶柱，冲洗平衡后，从 2. 0 ml 环己烷溶液里

面吸取 1. 0 ml 过硅胶柱，用丙酮∶ 正己烷( 1∶ 1) 混合

溶液洗脱。弃去前 1. 0 ml 洗脱液后开始收集。收

集 2. 0 ml 洗脱液，用纯氮吹干( 40℃水浴、流速 3 ～
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4 ml min －1 ) ，再用色谱纯乙腈溶解并定容至 2. 0 ml
后待上机测定。

淋出液中 PAHs 提取与分析: 淋出液用真空抽滤

过 0. 45 μm 聚偏氟乙烯微孔滤膜，用 SupelcleanTM
LC-SAX 固相萃取柱富集其中 PAHs。先后取 10 ml
甲醇和纯水加入柱管对萃取柱进行活化，用真空泵

以低于 5 ml min －1 的流量抽至液面接近固相物质;

将过膜后的淋出液用真空泵以低于 5 ml min －1的流

量过柱，抽空，过柱液体弃于废液瓶中; 小柱真空抽

干 5 min; 氮吹 10 min; 用 15 ml 丙酮∶ 正己烷( v∶ v，

1∶ 1) 混合溶液以 5 ml min －1的流量淋洗，抽空，收集

淋洗液于旋蒸管中旋蒸至近干，加入色谱纯乙腈准

确定容至 2 ml 待测。
色谱条件: 采用岛津 LC-20A 高效液相色谱-二

极管阵列-荧光串联检测器分析测定目标 PAHs。色

谱柱: Pursuit 5 PAH，S250x4. 6Col，柱温为 31℃，进

样量为 10 μl，流动相为乙腈 /水。梯度洗脱程序修

改自丁克强等［17］。
质量控制: 在样品分析过程中同时进行方法空

白、平行样以及加标回收测定，除 NaP( ＜ 40% ) 外，

其余 15 种 PAHs 单体回收率为 61%～96%。由标准

物质的七点校正曲线，根据保留时间对目标物质进

行定性分析，采用目标峰面积积分法进行定量分析。
1. 5 土壤及淋出液基本理化性质分析

参照《土壤农业化学分析方法》测定了供试土

壤 pH 以及有机质含量［18］。测得原始土壤 pH 为

6. 5、有机质含量为 7. 38 g kg －1，FDOM 处理及空白

对照( CK) 处理后土柱的各层次土壤 pH 无显著差

异，两组处理组土壤有机质含 量 分 别 在 10. 75 ～
13. 49 kg －1与 7. 48 ～7. 68 g kg －1之间。淋出液 pH 由

Sartorius 标准型 pH 计( PB-10) 测定，DOM( C mg L －1 )

浓度使用 Multi N/C 3100 TOC/TN 分析仪进行测定。
1. 6 数据统计分析

所有实验数据由 Microsoft Excel 2007 和 Origin-
Pro 8 统计软件进行数据处理及作图，使用 SPSS Sta-
tistics 17. 0 的配对样本 T 检验功能进行差异性显著

检验。

2 结果与讨论

2. 1 pH 与离子强度对 FDOM 稳定性影响

FDOM 在 pH 为 2. 0 ～ 7. 0 之间具有较好的分散

性( A /A0 介于 0. 65 ～ 0. 75 ) ，当溶液 pH ＞ 8. 0 时，

FDOM 的分散性开始下降( 图 1) ，这可能是因为 pH

对 FA 分子构型的变化起重要作用。有研究表明，

在酸性至中性 pH 范围内( 2. 0 ～ 7. 0 ) FA 分子构型

为线形，或呈随 pH 增加而变薄的弯曲纤维状; 在

pH 为 8. 0 ～ 9. 0 时，FA 分子构型为片状，而 pH≥10
时，FA 分子之间发生团聚［19］。

图 1 pH 对 FDOM 分散性的影响

Fig. 1 Effect of pH on dispersivity of FDOM

当溶液 CaCl2 浓度在 0 ～ 1 500 mmol L －1 范围内

变化时，FDOM 的分散性呈现先增后降的趋势，但始

终未发生絮凝沉降( 图 2) 。Lee 等［20］提出随着离子

强度的增加，水溶液中的 HA 分子构型变化的三段式

模型: ( 1) 因加入的少量阳离子与 HA 分子表面酸性

官能团发生反应，HA 分子卷曲，体积减小; ( 2) 进一

步增大阳离子浓度，HA 分子卷缩到一定程度，分子

之间发生团聚; ( 3 ) 在高离子强度时，HA 团聚体形

成一类具有疏水内表面及亲水外表面的刚性球型

胶体。本实验中 FDOM 在离子强度渐增条件下的分

散性趋势符合该模型描述，且能在较宽离子强度范围

内保持分散，而 HA 对溶液离子强度较为敏感，前期

实验表明几种供试 HA 在大于 10 mmol L －1 CaCl2 条

件下即发生絮凝沉淀，与文献中报道一致［21-22］。

图 2 离子强度对 FDOM 分散性的影响

Fig. 2 Effect of iron strength on dispersivity of FDOM
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2. 2 淋出液中 FDOM 的相对浓度

两组处理淋出液的 pH 无显著差异，基本保持

稳定。对照处理组在淋溶初期( 2 ～ 3 PV) 时有少量

土壤原有 DOM 淋出( ＜ C 15 mg L －1 ) ，其后几乎无

DOM 淋出( ＜ C 3 mg L －1 ) 。FDOM 淋溶处理土柱淋

出液中 FDOM 浓度与初始淋溶液中 FDOM 相对浓度

比值随时间变化如图 3 所示。与对照组相似，在淋

溶初期时有少量土壤原有 DOM 淋出，在 2. 5 PV 时

FDOM 开始淋出，由于土壤对 FDOM 的吸附作用，

FDOM 淋出浓度缓慢增大，淋溶至约 20 PV( 淋溶时

间约为 2. 5 d) 时，相对浓度达 0. 8 后不再上升，此时

土柱淋溶过程中 FDOM 与土壤的吸附-解吸基本

平衡。

图 3 淋出液中 FDOM 的相对浓度

Fig. 3 Raletive FDOM concentration in leachates

综合 FDOM 在不同水化学条件下的稳定性以

及土柱淋出液中 FDOM 相对浓度增长趋势可知，

FDOM 在较宽 pH 及离子强度范围内均能保持分散

及稳定，且在土壤中具有一定的迁移能力，有潜力

成为 PAHs 在地下环境中迁移的有效载体，因而需

对 FDOM 运载 PAHs 发生迁移的效应与机制开展进

一步研究。
2. 3 PAHs 在土柱中的淋溶

对照处理组仅在淋溶初期( 3 ～ 5 PV) 时有少量

( ＜ 3 μg L －1 ) 低环 PAHs 被淋出，其后未见淋出。
在 FDOM 持续淋溶条件下，不仅中低环的芘、菲，且

五环的苯并［a］芘在淋出液中的浓度也显著提高，

并有少量二苯并［a，h］蒽淋出，其穿透曲线如图 4
所示。菲在淋溶至第 31 个 PV 时出峰，相较之下芘

和苯并［a］芘出峰时间略靠后，在第 43 个 PV 时出

峰。淋出液中菲、芘、苯并［a］芘和二苯并［a，h］蒽

的总量占初始人工添加到表层土壤中各单体总量

的 比 例 分 别 为 57. 91%、68. 16%、51. 93% 和

1. 64%。Smith 等［23］研究发现在 DOC 存在下，菲和

芘等五种 PAHs( log KOW 4. 15 ～ 5. 39) 从非水相液体

( NAPL) 向水相扩散的传质速率可增加 3 倍，并且

PAHs 的初始传质速率随 DOC 浓度的增加而增大，

当 DOM 浓度升高，其对 PAHs 的吸附容量增大，导

致溶液中 PAHs 的终浓度增加，包括 PAHs 溶解态和

DOM-PAHs 结合态。因而在农业上施用大量有机

肥、工业有机污水渗漏等向土壤引入高浓度 DOM
的情况下，可能导致土壤中 PAHs 的表观溶解度增

加，并与 DOM 随水力梯度迁移，进而污染地下水。
有机污染物在非均质多孔介质之间的运移，可

用物理及化学非平衡吸附模型进行描述，前者认为

水流及溶质迁移的非平衡过程受到物理因素的控

制，而后者认为该非平衡过程由化学因素控制，少

数研究者将两者结合应用［24］。Philip 等［25］研究表

明，两 区 化 学 非 平 衡 模 型 ( two-site nonequilibrium
model) 计算的预测值与 PAHs 在添加了泥炭的砂柱

中的淋溶实测值具有很好的拟合度。本研究中菲、
芘和苯并［a］芘的土柱淋溶曲线呈不对称分布，有

明显的拖尾产生，表明 PAHs 与 FDOM 在土柱的迁

移过程受 到 非 平 衡 吸 附 的 影 响。目 前 关 于 模 拟

PAHs 在土壤中迁移的工作多关注于 PAHs 自身在

迁移过程中发生的吸附、解吸以及降解等，对加入

DOM 这类活动性运载体条件下两者共迁移的模型

研究工作尚待进一步开展。

图 4 不同 PAHs 的穿透曲线

Fig. 4 PAHs breahthrough curves

2. 4 淋溶后土柱各层次中 PAHs 各组分残留量

表 1 所示为淋溶前后 FDOM 处理和对照处理

的土柱表层( 0 ～ 3 cm) 土壤中菲、芘、苯并［a］芘和

二苯并［a，h］蒽的含量与淋失率，其中淋失率 =
( 淋溶前土壤 PAHs 单体含量 － 淋溶后土壤 PAHs
单体含量) /淋溶前土壤 PAHs 单体含量 × 100%。
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与对照组相比，FDOM 淋溶处理后表层土壤中 PAHs
淋失率显著提高( p ＜ 0. 05) 。对照处理土壤中菲和

芘的淋失率均超过 50%，表明人工添加条件下，中

低环 PAHs 仅在水力驱动下也具有较强的迁移能

力。FDOM 对 PAHs 各组分的亲和力强弱是其促进

相应 PAHs 迁移性的重要影响因素。PAHs 及其代

谢产物与有机质可经非共价键( 疏水吸附、电荷转

移，氢 键) 和 共 价 键 ( 酯、醚、碳-碳 键 等) 作 用 结

合［26］。李圆圆等［27］提出芘在富里酸上的吸附可能

存在两种机制: 一是烷基含量高的组分对芘表现为

溶解作用，二是羧基及羰基含量高的组分主要吸附

作用，可能由于氢键、配位键及 π 键等化学键作用。

表 1 淋溶前后各处理土柱表层( 0 ～ 3 cm) PAHs 各组分含量及淋失率

Table 1 Concentrations of various fractions of PAHs in the surface soils ( 0 ～ 3 cm) of various soil columns before and
after leaching and their leaching loss rate

多环芳烃

PAHs

淋溶前土壤含量

Concentration before leaching

( μg kg － 1 )

淋溶后土壤含量

Concentration after leaching ( μg kg － 1 )

淋失率

Leaching loss rate ( % )

FDOM 淋溶处理

Leaching with FDOM
对照

CK
FDOM 淋溶处理

Leaching with FDOM
对照

CK

菲 Phe 975 77 223 92. 06 77. 17

芘 Pyr 1 107 88 503 92. 07 54. 50

苯并［a］芘 B［a］P 1 099 170 742 84. 52 32. 42

二苯并［a，h］蒽 DBA 3 622 2 484 3 580 23. 27 1. 16

对淋溶后土柱各层次中 PAHs 组分及浓度进行

测定分析，土柱剖面各组分 PAHs 浓度分布如图 5
所示。FDOM 淋溶处理后，菲的残留量峰值出现于

－ 9 ～ － 12 cm，为 120. 9 μg kg －1 ; 芘的残留量峰值

出现于 － 12 ～ － 15 cm，为 77. 26 μg kg －1 ; 苯并［a］
芘和二苯并［a，h］蒽的残留量峰值均保留在 － 0 ～
－ 3 cm，分别为 170. 2 和 2 484 μg kg －1。对照处理

的四种 PAHs 残留量峰值均保留在 － 0 ～ － 3 cm，

图 5 淋溶后土柱不同深度 PAHs 各组分含量( a. 菲; b. 芘; c. 苯并［a］芘; d. 二苯并［a，h］蒽)

Fig. 5 Concentrations of various fractions of PAHs in soils at various depths of the columns after leaching ( a. Phe; b. Pyr; c. B［a］P; d. DBA)



2 期 韦 婧等: 溶解性富里酸对土壤中多环芳烃迁移的影响 235

分别为 222. 6、503. 5、742. 5 以 及 3 579 μg kg －1。
FDOM 存在条件下 PAHs 的淋溶迁移，可以看成是

被土壤固相组分如有机质吸附的 PAHs 被 FDOM 解

吸重新进入液相向下迁移的吸附-解吸动态再分配

过程: 在 FDOM 的运载下，部分 PAHs 从污染土壤表

层进入下层清洁土壤并被其吸附，在持续 FDOM 淋

溶条件下，直至上一层土壤中活动性 PAHs 迁移至

尽，残留部分 PAHs 结合在土壤死空隙或刚性吸附

区中［28］，下层土壤继续发生吸附-解吸，因而出现一

个随水流方向移动的锋面。FDOM 淋溶土柱表层残

留的 DBA 含量低于对照组，而其他层次均高于对照

组，表明在 FDOM 淋溶下，DBA 迁移量增加，但在土

柱中尚未达到吸附平衡。由此可见，PAHs( 尤其是

高环 PAHs) 在土壤中的纵向迁移一个长期而缓慢

的过程。

3 结 论

FDOM 在较宽 pH 及离子强度范围内均能保持

分散及稳定，且在土壤中具有一定的迁移能力。当

不存在外源溶解性有机质时，低环的菲和芘较高环

的苯并［a］芘和二苯并［a，h］蒽在土柱剖面的迁移

趋势更强。对照处理中，少量苯并［a］芘进入下层

土壤，二苯并［a，h］蒽几乎未发生迁移。相比之下，

FDOM 淋溶处理可显著促进 4 种 PAHs 在土柱中的

垂向 迁 移 并 进 入 淋 出 液，因 此，FDOM 可 能 成 为

PAHs 的有效载体，增加 PAHs 向深层土壤深层和地

下水迁移的可能性。
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EFFECT OF DISSOLVABLE FULVIC ACID ON TRANSPORT
OF POLYCYCLIC AROMATIC HYDROCARBONS IN SOIL

Wei Jing1，3 Song Jing1，3 Huang Yujuan1 Luo Fei1，3 Li Chunping1，3 Chen Mengfang1，3 Luo Yongming1，2，3

( 1 Key Laboratory of Soil Environment and Pollution Remediation，Institute of Soil Science，Chinese Academy of Sciences，Nanjing 210008，China)

( 2 Key Laboratory of Coastal Zone Environmental Processes，Yantai Institute of Coastal Zone Research，Chinese Academy of Sciences，
Yantai，Shandong 264003，China)

( 3 Graduate University of Chinese Academy of Sciences，Beijing 100049，China)

Abstract Batch experiment was performed to study effects of different aquatic factors ( pH and iron intensity) on
dispersibility of dissolved organic matter ( DOM) extracted from Fulvic acid． It was found that the DOM extracted from ful-
vic acid ( FDOM) remained high in dispersibility and did not precipate in solutions with pH between 2． 0 ～ 7． 0 and CaCl2
concentration between 0 ～ 1 500 mmol L －1 without precipitation． Column leaching experiments were conducted to investi-
gate effect of FDOM on transport of polycyclic aromatic hydrocarbons ( PAHs) in the soil． With continuous irrigation of
FDOM，the concentrations of Phenanthrene ( Phe) ，Pyrene ( Pyr) ，and Benzo［a］pyrene ( B［a］P) in leachate were sig-
nificantly increased，and even a limited amount of Dibenzo ( a，h ) acenaphthene ( DBA ) was also detected in the
leachate． After leaching，the leaching lost rate of Phe，Pyr，B［a］P and DBA in the surface soil was 92． 06% ，92． 07% ，

84． 52% and 23． 27% ，respectively． These findings indicated that FDOM could act as carrier facilitating PAHs transport
in the soil，thus enhancing the possibility of PAHs moving deeper into the soil and ground water．

Key words Dissolved Organic Matter ( DOM) ; Fulvic acid ( FA) ; Polycyclic Aromatic Hydrocarbons ( PAHs) ;

Soil; Leaching
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