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摘 要：聚氧乙烯型非离子表面活性剂烷基酚聚氧乙烯醚（APEOs）、醇基聚氧乙烯醚（AEOs）以及烷基胺聚氧乙烯醚（ANEOs）是几
类典型的农药助剂，其环境行为特性主要体现在分配系数、土壤吸附性和降解性等参数上。这些化合物主要的环境问题在于其部分

代谢物的环境风险较高。本文基于几类聚氧乙烯型非离子表面活性剂助剂的结构特征，综述了其在环境中的分布、归趋及对环境的

影响。
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Abstract：Polyoxyethylene type nonionic surfactants such as alkylphenol ethoxylates（APEOs）, alcohol ethoxylates（AEOs）and alkylamine
ethoxylates（ANEOs）are typical pesticide adjuvants. Their unique environmental behavior characteristic is reflected in the parameters
describing the fate e.g.distribution coefficient, adsorption to soil, degradation and effects of these substances. The major environmental
problem related to these compounds is their part metabolites’relatively higher environmental risk. In views of their chemical structure, this
paper outlined present knowledge on occurrence, fate and environment effect of the three adjuvants：AEOs, ANEOs and APEOs. The
adsorption behaviour of ANEOs in contrast to AEOs was particularly variable and matrix dependent due to the ability of the compound to
ionise at environmentally relevant pH. Probably because the compounds exceeded high soil adsorption and were easily degradable which were
reflected in the low environmental concentrations generally found in monitoring studies.
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助剂是指农药制剂中除了活性成分外的其他组

分。其定义是“可促进或改进农药配方中活性成分作

用效果的辅助成分”[1]。一般来说，添加助剂的主要目
的是增大活性成分的溶解度、或增加成分间的相容

性，进而提高农药制剂的作用效果（或生物利用率）。

助剂的其他作用还包括增强活性成分对靶标的吸附、

渗透、移位能力，增加耐雨蚀性，以及改变活性成分对

不同植物的选择性作用[2]。除溶剂外，数量最大的助剂
类型是表面活性剂，尤以非离子表面活性剂居多。
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典型的聚氧乙烯型非离子表面活性剂主要分为

烷基酚聚氧乙烯醚（APEOs）、醇基聚氧乙烯醚
（AEOs）、以及烷基胺聚氧乙烯醚（ANEOs）[3]三大类。
其中，AEO类的结构式为：

CH3（CH2）m-1O（CH2CH2O）nH（CmEOn）
APEO 的结构式：
CH3（CH2）m-1 （OCH2CH2）nOH（CmPEOn）
ANEO的结构式为：
CH3（CH2）m-1N （CmNEOn）（CH2CH2O）nN

（CH2CH2O）nN
代表化合物有：蓖麻油聚氧乙烯醚，壬基酚及辛

基酚聚氧乙烯醚，脱水山梨醇聚氧乙烯醚，牛脂胺聚

氧乙烯醚，烷基酚聚氧乙烯醚，脂肪酸聚氧乙烯醚，聚

氧乙烯/聚丙乙烯嵌断共聚物。
当前，关注助剂的环境归趋及生态风险的报道不

多。本文以典型的聚氧乙烯型非离子表面活性剂———

AEOs、ANEOs和 APEOs为重点，对其在环境中的暴
露、环境行为、归趋的相关研究进展作以综述。

1 表面活性剂类助剂的来源与暴露水平

表面活性剂作为助剂，已广泛应用于工业、农业

和日常生活中。2005年，全球表面活性剂消耗量1 250
万 t[4]，而到 2014年，已达到 2 060万 t[5]。非离子表面
活性剂占总消耗量的 37%~40%。这些表面活性剂混
杂在未经处理的污水、污水厂排水及污泥进入环境

中[6]。以壬基酚聚氧乙烯醚（NPEOs）为例，其是一种去
污力和脱脂力优异的非离子表面活性剂，全球每年的

需求量超过 70万 t。在其广泛应用的同时，也带来了
环境安全隐患：其在水体环境中很容易分解为壬基酚

（NP）———具有持久性并且会干扰内分泌系统的化学

物质，能够通过食物链不断蓄积，具有较大的环境危

害风险。因此，目前在欧洲，NPEOs已被限制使用。
农药助剂种类数量巨大，使用量惊人，世界农药

工业协会统计显示，每年全球通过使用农药投入到环

境中的有机助剂超过 100万 t；其中非离子表面活性
剂助剂的使用量不容忽视，US EPA调查显示农药助
剂在制剂中的含量 1%~99%不等，平均含量约为
70%。农药助剂的表面活性剂使用负荷大小取决于作
物类型、喷药次数、以及所用配方[7-8]。如在丹麦农业
区，用作助剂的表面活性剂的使用负荷在 0.3~0.4 kg·
hm-2·a-1 [9]。与家庭及工业暴露源不同，随农药喷洒在
土壤中的表面活性剂在其中发生降解，其吸附性和毒

性不容乐观。径流、淋溶、吸附和生物降解是助剂主要

的扩散途径和环境行为。助剂随雨水输移的途径包括

垂直和水平方向，最终扩散到地表水，或垂直渗入地

下水。助剂的另一种归趋是吸附到土壤或生物质中，

例如植物根部、植物碎屑或土壤微生物。

在地表水（河流、湖泊、沿海）中检测到 NPEOs及
其降解产物的质量浓度分布情况为：NPEO1< NPEO3<
NPEO2[10-14]，韩国工业区附近河水中 NP、NPEO/NPEO2
的总含量 0.32~875 滋g·L-1 [15]。大部分 AEOs及 NPEOs
在地表水中的浓度要明显高于地下水，在土壤间隙水

中的浓度水平随着深度的增加而降低[16-18]：C12EO3-9聚
氧乙烯醚同族体在浅层地下水（地表水位 2~3 m）中
总浓度为 710 ng·L-1。而深层间隙水中的总浓度为
194 ng·L-1 [19]。瑞士 Glatt河两岸垂直深度在 2.5耀14 m
范围内的地下水中 NPEO1的平均浓度从 7.5 滋g·L-1

减至 0.1 滋g·L-1，NPEO2从 82 滋g·L-1减至 0.1 滋g·L-1[20]。
近年 Carmen 等[21]、Castillo 等[22]的研究也得到了类似
的结论。

污水厂的排放的污水和污泥是环境中表面活性

类助剂的主要来源。有研究表明，污水厂排放水中

AEOs浓度为 6.5 滋g·L-1 [23]，污水污泥中浓度为 10~190
mg·kg-1 [24]。污水处理工艺中，厌氧/好氧活性污泥法
（A/O法）对 3种污染物（AEO1、AEO2和 AEO3）的去除
率明显高于生物滤池法（BAF），活性污泥中 3种污染
物的总浓度最大为 2.7 mg·kg-1 [25]。希腊的两个大型污
水处理厂的各级污水处理工艺对 NP、NPEO1 和
NPEO2的去除率达到 70%以上[26]。土耳其城市污水处
理厂污水污泥中 NPEOs 及其代谢物（NP+NPEO1+
NPEO2）的总浓度在 5.5~19.5 滋g·kg-1 [27]。该含量仍在
该国法定限值内。天津海河污水处理厂 NPs类物质
在进水中的总浓度 47.2 滋g·kg-1，出水中 NP的平均浓
度在 2.92 滋g·kg-1 [28]，纳污的地表水中 NPEO2的浓度
为最高，平均浓度达 1.38 滋g·kg-1。沉积物中 NPs类物
质总含量在 4.1~9.9 mg·kg-1。季节变化对污水及污泥
中 APEOs（或 AEOs）类物质的分布和去除影响也较
大：一般冬季 NPEOs 的浓度较高，进水中浓度
NPEO1<NPEO2。污水工艺对 3类物质的去除效率变化
趋势为：NP，冬季>夏季>秋季>春季；NPEO1，春季>夏
季>秋季>冬季；NPEO2，夏季>秋季>冬季>春季[29-32]。

典型农药助剂在地表水及污水中的分布状况见

表 1。
总体上，非离子表面活性剂的分布水平由于区域

和存在介质的不同而有较大差异：工业区附近的水体

中的浓度较高；污泥中的相对浓度要远高于污水。因
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表 1 典型聚氧乙烯型非离子表面活性剂类农药助剂在水/沉积物中的分布情况
Table 1 The exposure concentration of polyoxyethylene nonionic surfactants pesticides adjuvants in river or sewage and sediment

此，污泥在资源化利用的同时，要充分考虑其中有潜

在危害的非离子表面活性剂的含量。

2 聚氧乙烯型非离子表面活性剂类助剂的结

构与其环境特性的关系

典型的聚氧乙烯型非离子表面活性剂在水/辛醇
（土壤/沉积物/植物）中的临界浓度（CMC值）、分配系
数（KOW（辛醇/水）和 KSW（土壤或沉积物/水））在很大
程度上决定其在环境中的归属[33]。通常，AEOs和APEOs
两类化合物的烷基链越长、醚键越短，CMC值越小。
醚键越长、烷基链越短，化合物的 KOW值越小，水溶性

越大，对应 KSW越小。APEOs的溶解度主要取决于亲
水的 EO 基团的数量。通常认为 EO 数少于 5 的
APEOs是不溶于水的，即亲脂性的；EO数多于 5的
APEOs是亲水的。同时，憎水基团的性质也对整个分
子溶解性有重要影响。20.5 益时，辛基酚聚氧乙烯醚
OPEO1-4在水中的溶解度为 8耀24.5 mg·L-1，壬基酚聚
氧乙烯醚 NPEO1-4为 3.02耀9.48 mg·L-1。OPEO1-4的溶
解度明显高于 NPEO1-4，说明 R的长度对 APEOs溶解
度有一定的影响。

图 1阐释了 AEOs和 ANEOs各种可能的结合形
式[34]。这些表面活性剂分子中的亲水基团和疏水基团

物质名称 环境介质 浓度范围 研究区域 文献

NPEO 地表水 ND~0.81 滋g·L-1 法国城镇 [23]
NP2EO ND~32 滋g·L-1 法国城镇 [23]
NPEO 地下水 0.1~7.5 滋g·L-1 韩国 Shihwa湖 [15]
NP2EO 0.1~82 滋g·L-1 丹麦 Haraldssted [19]
NPEO 沉积物 <0.015~38 mg·kg-1（dw） 瑞士 Glatt河 [20]
NP2EO <0.015~6 mg·kg-1（dw） 西班牙 Bornos水库 [21]
NPEO 污水 20耀158 mg·L-1 法国城镇 [22]
NP2EO
C12EO3-9 地下水 61~189 ng·L-1 日本 Tokyo metrolitan area [11]
C12EO4 土壤间隙水 33 ng·L-1

C12EO3-5 48~73 ng·L-1

撞AEOs 深层间隙水 194 ng·L-1

污水 6.5~300 滋g·L-1 加拿大 Toronto，Ontario [13]
污泥 10~190 mg·kg-1 奥地利 Lower Austria [14]

图 1 AEO和 ANEO与土壤中不同成分结合的示意图[34]

Figure 1 The binding scheme between AEO or ANEO with components in soil[34]
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与土壤中的成分有不同的结合形式，例如和土壤中的

各种成分以氢键（H binding）或疏水键（hydrophobic）
结合。对于 AEOs而言，疏水的烷基链可通过疏水键
吸附到有机物上（图 1A），而亲水的乙氧基链中含有
结合氧，可通过氢键结合到土壤中极性更强的粘土矿

物质上。ANEOs和土壤中的成分结合的形式与 AEOs
的情况是相似的（图 1B）。由于 ANEOs由两条乙氧基
链构成，因此，和 AEOs相比，ANEOs和土壤中的粘土
矿物或者其他极性成分的结合力会更强。此外，对于

ANEOs而言，亲水基团和疏水基团通过一个氮原子
连接，AEOs则是通过氧原子连接。在分子的 pKa值
和土壤环境 pH值适宜情况下，ANEOs中的氮原子可
能会发生质子化。质子化的 ANEOs可能形成离子键，
同时也可以去质子化与土壤中的矿物质络合（图

1B）。
2.1 聚氧乙烯型非离子表面活性剂类助剂在土壤、沉
积物及蓄水材料中的吸附性

AEOs可吸附于粘土，尤可吸附于吸水膨胀类粘
土矿物及其他含氧矿物表面，如在蛭石和蒙脱石及沉

积层[35-36]中 AEOs吸附性较强。正如图 1中所示，吸附
的可能原因是化合物的乙氧基链和硅酸盐矿物间形

成了氢键。和砂质土相比，粘土类土壤更容易吸附这

类物质。按 Valoras等[37]的解释，其原因是粘土比砂土
的表面积更大。此外，若砂土中硅酸盐矿物的含量较

低，则与 AEOs的结合力也会降低。
具有较长乙氧基链的 AEOs同系物与土壤组分

间的亲和力也更高。乙氧基官能团和极性土壤取代基

间的极性结合力（如氢键）可能是这类化合物土壤吸

附的主要机制[38]。AEOs分子中的乙氧基和聚乙二醇
（PEG）中的完全相同，因此这两种物质的理化特性相
近。和 AEOs一样，乙氧基链越长的 PEG对沉积物的
吸附能力也更强[39]。乙氧基链越短的 AEOs的沉积物
吸附性和吸附等温线的线性关系会降低[40]。如图 1中
的键合原理所示，乙氧基链增长会增加氢键形成的概

率。Cano等[35]研究发现了与之相反的结论：和 EO链
较长的 AEOs相比，EO 链较短的 AEOs在单位质量
沉积物上的吸附性更强，但吸附总量差别不大。

除乙氧基链长度外，分子中烷基链的数量也是影

响 AEOs吸附性的重要因素[41]。即随着具有疏水性的
烷基链长度的增加，疏水键的结合力增加，同时削弱

化学物质分子中亲水部分产生的斥力（图 1）。U原
rano等[42]研究发现，AEOs的吸附性和沉积物中有机
碳的含量成正比，但也有研究表明，沉积物或土壤中

有机质含量与 AEOs的吸附量并无相关性。造成该截
然相反的结论原因可能是：所用沉积物中有机碳含量

存在差异。

除少数几种土壤外，低 pH值会增加 AEOs在土
壤中的吸附性，这对于具有较长乙氧基链的 AEOs分
子最为明显[43]。pH值可能是影响 ANEOs吸附性的关
键因素，是这些化合物在氮原子处发生质子化（图

1B）。ANEOs的典型 pKa值在 5~7之间，因此在常规
pH值条件下，氮会部分质子化[44]。

此外，表面活性剂浓度与其 CMC比值也会影响
其吸附性。在比值跃1的情况下，表面活性剂会聚合形
成胶束，与底质（如土壤颗粒）键合。

对 AEOs的吸附动力学研究表明，该类化合物的
吸附和解吸过程迅速且可逆。Cano等[45]发现，在 24 h
之后，吸附和解吸就基本达到了平衡。

刘光明等 [46-47]采用天然蒙脱土对 APEOn 物质
NPEO9，NPEO10进行吸附，表明 APEOn在蒙脱土上有
较高的吸附量，吸附等温线为 S型，符合兰格缪尔吸
附模型，且吸附量大小为 NPEO9>NPEO10，温度对吸附
影响较大，升温有利于吸附的进行。pH值对吸附的影
响较小，动力学拟合结果表明，APEO在蒙脱土上的
吸附符合假二级反应动力学。NPEO1和 NPEO2的吸
附主要在浅层土壤 0~10 cm；而壬基酚的扩散范围更
大，在 0~20 cm；在黑土、潮土和红土中，助剂扩散以
0~5 cm为主体，其吸附常数 k 值小于 100，移动性较
差[48]。

总体上，决定非离子表面活性剂 APEOs和AEOs
在固体基质中的吸附性主要取决于 3个方面：（1）自
身结构特性，包括疏水性的化学键长度，以及浓度；

（2）介质的特性，包括比表面积、有机质含量、矿物盐
含量等；（3）环境特性，如温度、pH值等，客观研究其
在某一介质中的吸附性，必须综合考虑以上几点。

2.2 聚氧乙烯型非离子表面活性剂对农药类化合物
环境归趋的影响

聚氧乙烯型非离子表面活性剂吸附到土壤后，会

对土壤的理化特性及生物学特性产生影响。影响土壤

中农药或其他污染物迁移性的关键因素是其自身的

疏水性，及表面活性剂的浓度。当土壤中非离子表面

活性剂浓度在 CMC浓度附近时，农药二嗪磷、阿特拉
津、以及乙酰甲胺磷的迁移性降低[49-50]。但在表面活性
剂浓度较高（5~50 g·kg-1）的情况下，农药的移动性增
强。此外，渗透水中高浓度的表面活性剂浓度（50 g·L-1）
也会增强农药的移动性[51]。向土壤中添加非离子表面
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活性剂会降低农药的移动性，这些农药先被表面活

性剂吸附，后吸附到土壤中。相反，由于胶束的吸附

作用，淋溶水中添加表面活性剂可能会增强农药的

移动性。

除移动性外，农药的降解性也会受到表面活性剂

的影响。非离子表面活性剂（鼠李糖脂和聚乙二醇辛

基苯基醚 Triton X-100）存在的情况下，农药阿特拉
津和蝇毒磷的降解速度变慢，同时降解率下降[52]。

尽管目前对于非离子表面活性剂改变其他化学

物质环境归趋的影响研究不多，但这一特性可用于污

染土壤的修复，在控制其有效浓度范围情况下，可降

低污染物在土壤中的吸附性，促进污染土壤自身功能

的恢复。

3 聚氧乙烯型非离子表面活性剂类助剂的生

物降解特性

聚氧乙烯型非离子表面活性剂在土壤中的降解

是一个非常复杂的过程，会受到其自身性质以及土壤

性质的影响，降解可分为化学降解和生物降解。在化

学降解过程中，最常见的是光解作用，另外水解、热

解、化学氧化、化学络合等也会有一定的作用。本文重

点关注生物降解特性。

3.1 生物降解机制
化学物质的生物降解途径取决于氧化还原电势。

已有研究提出了 AEOs的多种好氧生物降解途径[5，53-55]

（图 2）。AEOs生物降解试验表明，疏水的烷基链将最
先被降解，而聚氧乙烯部分的降解速度较慢。降解开

始后，烷基链末端的甲基官能团最先氧化（棕-氧化）
成酸，后 C2官能团发生 茁-氧化（图 2中的途径 A），

链进一步缩短。

图 2中途径 A始于烷基链的 棕/茁氧化，后发生
双键非氧化断裂；途径 B先是中心裂解为烷基链和聚
乙烯醚键，后分别降解；途径 C始于乙氧基链断裂。

Patterson 等 [56]通过降解机制研究发现：AEOs 首
先裂解为疏水和亲水两部分，之后疏水基团迅速氧化

（图 2中的 B途径）。Steber等[57]以 14C示踪研究十八
烷酰聚氧乙烯醚的降解机制，发现烷基链末端甲基官

能团的断裂和分子的水解断裂反应同时发生，并且烷

基链的降解速度比乙氧基链的降解速度快得多。

对于支链 AEOs而言，水解会受到邻近醚键的影
响，进而导致烷基链的裂解和氧化速度变慢。Di Cor原
cia等[58]的研究结果确认了醚键的空间位阻效应导致
支链 AEOs的裂解速率变缓的结论。同时还发现生物
降解是从分子的亲水端开始的。聚氧乙烯醚最常见的

一种降解方式是 C2-乙氧基键的非氧化裂解（形成
CmEOn-1），另一种方式是末端醇基团氧化形成 CmEOnC
（乙氧基的羧酸化）。在乙氧基链缩短的同时，烷基链

也会缩短。疏水链的降解主要通过 茁以及 棕/茁-氧化
进行，在两端形成羧酸化的中间产物（即，CCm-3EOn-2
或 CCm-3EOnC）。

采用 14C示踪的 AEOs降解试验表明，直链 AEOs
的两种生物降解方式会同时发生。降解过程包括表面

活性剂分子内部的断裂以及烷基链的氧化（棕/茁-氧
化，图 2中的途径 A和途径 B）。每个降解阶段伴随不
同的反应机制，这表明 AEOs的完全降解需不同菌群
的共同作用。

AEOs的厌氧生物降解从乙氧基链的自由端开
始，逐渐释放 C2官能团，直到疏水基团形成为止（图

图 2 AEOs降解的 3种途径[5，53-55]

Figure 2 Three degradation pathways of AEOs[5，53-55]

CH3（CH2）n-O（CH2CH2O）mH

CH3（CH2）n-O（CH2CH2O）m-xH

HO（CH2CH2O）m-xHCH3（CH2）n-4CH2COOH

CH3（CH2）n-2CH2COOH + HO（CH2CH2）mOH
聚乙二醇链烷基链

茁-氧化

途径 A
棕/茁-氧化

C2单元的氧化/
非氧化裂解

茁-氧化
棕/茁-氧化

乙氧基链中 C2单元的氧
化/非氧化裂解

两部分 C2基团的
氧化裂解

HOOCCH2-O（CH2CH2O）m-xCH2COOH

HOOCCH2（CH2）n-x-O（CH2CH2O）mH
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途径 C

CO2+Biomass

+ CH3（CH2）n-xCOOHHOOCCH2O（CH2CH2O）m-xCH2COOH
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2途径 C）。在厌氧条件下，观察到乙氧基链在解聚过
程中发生中央裂解反应，这种反应的具体过程和好氧

条件下基本相同。值得注意的是，厌氧时不会发生烷

基链末端的 棕-氧化。
ANEOs的生物降解可以用“两步”法概括（图 3）。

第一阶段是快速的中央裂解，第二阶段是中间体的降

解[59]，中间体醛类和胺类的降解分别需要不同的功能
菌群。第二阶段降解速度相对较慢，在这个阶段内乙

氧基仲胺中间体和醛类中间体同时降解，棕/茁-氧化
不会对生物降解的速率产生影响[60]。

国外多名研究者对聚氧乙烯醚类表面活性剂

类助剂（AEOs和 APEOs）的生物降解数据进行了总
结[61-67]。通常，这两类表面活性剂的降解速率取决于多
种因素，其中关键因素包括：微生物的测试条件、微生

物的耐药性、测试物引入接种体以及测试装置的方

法、接种物的来源及数量、微生物群落的种类、培养基

浓度等。生物降解过程分析主要考虑降解程度、反应

终点等因素。降解过程分为初级降解和完全降解（矿

化）。在初级生物降解中，受试物的理化特性会发生变

化。因此，这类试验主要检测母体分子是否消失，及其

主要特性（例如，发泡性以及表面张力）是否发生变化

（消失）。

污水系统中 APEOs的降解历程：微生物代谢常
常是先攻击烷氧基链，而非苯环或者疏水链。随着聚

氧乙烯链的变短，形成的产物脂溶性增加而更具有耐

生物降解性。整个过程如图 4所示。母体 APEOs转换
成难降解的具有雌激素活性的短链 APEOs，NPEnC
和 AP代谢物，通过次级排放，进入水生环境。烷基酚
趋于分离进入河流的沉积层，在河床发现其浓度大

大高于水体中的浓度。端羟基的羧基化产生烷基苯

氧基羧酸是 APEOs生物转化过程中的重要步骤。A原
hel等[67] 发现在以 APEOs为唯一碳源的微生物振荡
培养中，经过 23 d达 90%的 APEOs转化成 APEnC，
而这些短链的羧酸盐具有更高的水溶性，进入饮水中

的可能性增大。

因此，同其他具有环境激素效应的污染物类似，

对于 APEOs类表面活性剂，其代谢物毒性要远高于
母体的情况下，仅关注于其初级降解速率对于充分评

价其环境降解性的是远远不够的。

3.2 污水污泥、土壤以及沉积物中的生物降解
摇瓶法对直链 AEOs（C12EOn）的好氧降解试验表

明，在其接近 CMC值浓度下的生物降解速率和浓度
之间具有显著的相关性。在 C10EO8的浓度增加到高
于临界胶束浓度之后，观察到降解速度有所降低[68]。
与单体表面活性剂分子相比，胶束态的表面活性剂的

生物降解率相对更低。这主要是由于胶束结构会妨碍

表面活性剂分子和微生物的接触，或使微生物失去活

性（因为表面活性剂可以破坏微生物的细胞膜）。

Kravetz等[65]研究测试的 1种 AEO在 11 种性质
不同土壤中的生物降解性，发现该 AEO能够迅速矿
化。测试土壤包括砂质土、壤砂土、壤土以及淤泥等多

种类型。气候对降解速率的影响实验表明，如果土壤

在降解试验之前进行润湿和干燥的循环处理，则其生

物降解速度会大大增加[65]。Knaebel等[69]研究了土壤深
度对 AEOs矿化的影响程度表明，在表土层（地表 2.5
m以内）中，AEOs会迅速降解，而深层土壤中，其降解

图 4 APEOs的好氧和厌氧生物降解过程
Figure 4 The aerobic and anerobic biodegradation

process of APEOs

图 3 ANEOs的生物降解途径[53]

Figure 3 The biodegradation channel of ANEOs[53]
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速度大幅度降低。

吸附对生物降解性的影响研究表明，非离子表面

活性剂降解率最高的土壤就是吸附性最低的土壤[65]。
表面活性剂也可能吸附在微生物上。在以 73%、23%
以及 15%的比例将乙氧基链长度为 5、10以及 17的
十八烷醇的 AEO混合 10 min后，观察到 AEOs首先
吸附到了微生物表面，才进一步发生生物降解。水中

灭菌后的活性污泥和阴离子表面活性剂都不会抑制

C12EO10和十八烷醇 AEOs的生物降解速率[66-67]。事实表
明，阴离子表面活性剂还会加大 AEOs的生物降解率。

改变土壤-水混合物中的土壤成分，会发现不同
的土壤成分会影响降解速率和最终的降解率[68]。在加
入矿物质（蒙脱石、高岭土、伊利石以及砂子）的情况

下，AEOs的初始矿化速度为 k1=0.33依0.5 d-1，而在加
入腐殖质和腐植酸的情况下 k1分别为 0.15、0.09 d-1，
都比无矿物质添加系统的降解速率（k1=0.68 d-1）低[68]。
AEOs 结合到蒙脱石和腐植酸的过程比结合到高岭
土、伊利石砂土以及腐植酸的过程更具不可逆性，同

时，吸附到蒙脱石和腐植酸的 AEOs的矿化度也较低。
有研究指出[69]，当初始 NPEO、NPEO2和 NP的浓

度为 30.3、17.5 mg·kg-1和 19.3 mg·kg-1的污水污泥施
用到土壤中后，受到土壤中微生物的降解作用影响，

63 d后土壤中的污染物浓度分别降到 0.57、0.66 mg·
kg-1和 0.27 mg·kg-1。

综上，非表面活性剂在土壤中的降解性除与土壤

中微生物浓度、其他化学物质的浓度以及土壤类型均

有较大关系，在此条件下，研究微污染土壤中的生物

降解性更具有实际意义。

3.3 水中的生物降解
在土壤/地下水系统中加入土著微生物后，当体

系中加入氮和磷之后，AEOs生物降解速度得到的显
著改善[70]。江口水体中 AEOs降解研究表明，C16EO3
（采用碳-14示踪烷基链）的平均半衰期为 2.3 d[71]，其
降解速度基本和浓度无关。而 C12EO9（采用碳-14示
踪乙氧基链）的降解机理相对更为复杂：在 0.42 滋g·
L-1浓度下，其最终生物降解半衰期为 5.8 d，在 3.9
滋g·L-1浓度下，在使用酶活化时，其平均半衰期相对
更长。

佟玉洁等[72]采用 BOD快速测定法研究了在天然
河水中 NPEO的生物降解速率，发现在初始浓度为
100 mg·L-1时，其生物降解速率为 0.010 3 h-1，降解半
衰期 t1/2为 67 h。

不同种类的非离子表面活性剂（APEOs，AEOs和

ANEOs）水中降解速率和其初始浓度的关系还有待于
进一步试验研究总结。

4 结论与展望

AEOs、APEOs和 ANEOs三类化合物结构形式相
似，同时又具有各自独特的理化特性，在实际应用中

都是以混合态形式使用的，因此进行各自的环境评估

难度较大。

pH值对 ANEOs化合物（pKa6~7）环境归趋影响
明显：较低的 pH 值条件下（pH2~4），ANEOs分子中
的 N会发生质子化；较高 pH值条件下（pH10~12）这
类物质是中性的。与其相反，AEOs不存在 pH值依
赖性。

常温下 ANEOs在土壤中的最终降解半衰期约为
20~40 d，在污泥和污水中的降解期相对更长。AEOs
在土壤中的降解速率很大程度上取决于土壤的类型

及深度，其降解半衰期约为 30~40 d。同样，ANEOs的
降解性也在很大程度上取决于土壤性质。AEOs、
APEOs和 ANEOs的初级降解速率较快，但深度降解
速率较低，并且中间体毒性往往超过母体。这些物质

的移动性较差，其通过土柱淋溶到地下水的可能性

较低。

这几类典型非离子表面活性剂的吸附性与其降

解性关系密切，因此其在土壤中的浓度应与其环境归

趋结合起来考虑。随着典型聚氧乙烯型非离子表面活

性剂助剂的农药制剂用量逐渐增加，在土壤和沉积物

的吸附性（解吸性）的影响参数（如温度、湿度和微生

物量）上需要进行更多的研究，同时，还应进一步研究

其在水体表层、水中悬浮颗粒物、水体沉积物及生物

体内的吸附解吸、富集、释放、降解等行为，明确这几

类化合物在水生生态系统中的迁移、转化；以及扩展

研究与其他化学污染物共存时，浓度对彼此在环境基

质中的吸附性、降解性的影响，以对这一类污染物进

行有效防治；此外还要进一步开展污泥资源化利用中

这一类物质的环境风险评价，以降低污泥资源化利用

的生态健康风险。
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