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摘　要　环境微塑料可吸附有机污染物，并与有机污染物进行相互作用从而改变其毒性效应，增加微塑

料的治理难度. 本文就全球范围内微塑料与有机污染物的相互作用及毒性效应的研究进展进行综述，分

析不同介质中微塑料与有机污染物的共存水平、吸附机理、影响因素以及联合毒性效应等. 研究表明，

微塑料可作为多环芳烃 (PAHs)、多氯联苯 (PCBs)、六氯环己烷 (HCHs)、滴滴涕 (DDTs)等有机污染物的

载体，并且吸附的有机污染物浓度在不同区域之间差异较大，在拥有大量工业、港口和农业活动的地区

浓度较高. 微塑料与有机污染物的共存机制主要为疏水分配以及静电相互作用. 吸附过程受微塑料粒径、

结构、微塑料老化程度、有机物结构 (官能团结构、极性、聚合物状态)以及吸附介质 (pH值、温度、盐

度等)的影响. 微塑料与污染物联合作用可增加生物体内有毒有害物质的浓度，并影响生物生理功能从而

增加毒性作用；也可以通过降低环境中污染物的自由态，减少污染物的富集率以及利用度从而使毒性效

应减弱. 最后，本文提出了现有研究的不足并对今后的相关研究发展趋势进行了展望.
关键词　微塑料，有机污染物，作用机理，影响因素，联合毒性.
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Abstract　Microplastics  in  the  environment  can  absorb  and  interact  with  organic  pollutants  to
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change their toxic effects and increase the difficulty of microplastics treatment. This article reviews
the research progress of the interaction between microplastics and organic pollutants and their toxic
effects  on  a  global  scale,  and  analyze  the  coexistence  level,  adsorption  mechanism,  influencing
factors  and  joint  toxicity  effects  of  microplastics  and  organic  pollutants  in  different  media.  Studies
have shown that  microplastics  can be used as  carriers  for  organic  pollutants  in  polycyclic  aromatic
hydrocarbons  (PAHs),  Polychlorinated  biphenyls  (PCBs),  Hexachlorocyclohexane  (HCHs),  DDTs,
and the concentration of adsorbed organic pollutants varies greatly between different regions, and the
concentration is higher in regions with a large number of industries, ports and agricultural activities.
The  coexistence  mechanism  of  microplastics  and  organic  pollutants  is  mainly  hydrophobic
distribution and electrostatic interaction. The adsorption process is affected by the size and structure
of microplastics, aging degree of microplastics, the structure of pollutants (functional group structure,
polarity, polymer state), and the adsorption medium (pH, temperature, salinity, etc.). In addition, the
combined effect of microplastics and pollutants can increase the concentration of toxic substances in
organisms  and  affect  biological  functions  to  increase  toxicity.  It  is  also  possible  to  reduce  the  free
state of pollutants in the environment and reduce the enrichment rate and utilization of pollutants to
reduce the toxic effect. Finally, this article puts forward the shortcomings of the existing research and
prospects the development trend of related research in the future.
Keywords　 Microplastics， organic  pollutants， mechanism  of  action， influencing  factors，
combined toxicity.

  

微塑料是粒径小于 5 mm 的塑料碎片 (microplastics, MPs)，是环境中一类新兴污染物. 已有大量研

究证实微塑料广泛存在于海洋、河流、湖泊、海滩、河口等各种水体、农田土壤中，成为全球关注的环

境问题[1–4]. 已检测到的微塑料主要类型有聚乙烯 (PE)、聚丙烯 (PP)、聚苯乙烯 (PS)、聚氯乙烯 (PVC)、
聚酰胺 (PA) 和聚对苯二甲酸乙二醇酯 (PET)[1,5–14]. 微塑料粒径小、比表面积大且疏水性强，可吸附有毒

有害物质，成为有毒化学物质在环境中迁移的载体，从而改变两者的环境行为和生物效应[15]. 已有大量

的 研 究 表 明 微 塑 料 与 污 染 物 可 长 期 共 存 ， 作 为 多 环 芳 烃 (PAHs)、 多 氯 联 苯 (PCBs)、 六 氯 环 己 烷

(HCHs)、滴滴涕 (DDTs) 等有机污染物的载体[1,5–14]. 不少文献也研究了微塑料与有机污染物的吸附机

理及其影响因素，例如微塑料颗粒大小、微塑料和有机物结构、环境因素都会影响其吸附行为[6–8,16–22].
同时，微塑料与污染物的联合毒性效应也被广泛关注[6,23–29]. 例如，微塑料可以作为载体促进生物体对

有机污染物吸收，造成生物体内毒性物质增高从而加剧了组织损伤以及机能减弱[23,24]. 微塑料也可以

减少生物体对污染物的吸附以及富集率并通过竞争吸附降低污染物的生物利用度以及毒性[27 − 28,30].
因此，本文就国内外微塑料与有机污染物的相互作用及毒性效应的研究进展进行综述，重点分析

不同介质中微塑料与有机污染物的共存水平、吸附机理、影响因素以及联合毒性效应等，并对其今后

的相关研究发展趋势进行了展望，以期为微塑料与有机污染物共存及作用机制的环境风险评估及污染

控制提供参考[17]. 

1    环境中微塑料与有机污染物的共存特征 (Coexistence characteristics of microplastics and organic

pollutants in the environment)

目前在微塑料中检测到的有机物大多数是持久性有机污染物，如多氯联苯 (PCBs)、多环芳烃

(PAHs)、有机氯农药 (OCPs) 等，其吸附浓度从 μg·g−1 到 pg·g−1 不等，不同区域与微塑料共存的有机污

染物浓度相差巨大[6]. 本文基于文献调查，总结了国内外相关研究中环境微塑料与有机污染物的共存

情况，图 1 显示了全球水环境与土壤环境中微塑料与有机污染物的共存种类、在全球的分布情况、以

及微塑料与有机物的共存水平等特征. 
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图 1    全球范围内微塑料赋存有机污染物的种类以及浓度

Fig.1    Types and concentrations of organic pollutants in microplastics in the global environment 

 

全球环境中微塑料与有机污染物共存的现象主要发生在太平洋沿岸、大西洋西岸、南美洲沿海地

区、非洲沿海地区以及欧洲沿海地区[9,12,14,31–34](图 1 所示). 例如，日本和美国部分沿海地区的海滩微塑

料中 PCBs 的浓度范围为 0.28—436 ng·g−1，高于哥斯达黎加和越南偏远海滩微塑料中的 PCBs 浓度

(1—102 ng·g−1)，这是因为在六七十年代，日本等发达国家经济高速增长，向沿海环境释放了大量的

PCBs[9 − 10,31]. 在日本海滩收集的样品中，由于 PE 具有高疏水性，其 PCBs 的浓度高于 PP[9 − 10]. 加利福尼

亚圣地亚哥的微塑料中 PCBs 的浓度比较低，这与政府禁止使用此类持久性有机污染物有关[31]. 太平

洋沿岸的微塑料碎片中也检测到 PAHs (0—3028 ng·g−1)，城市海滩的微塑料样本中 PAHs 浓度较高，

这是因为城市海滩更靠近工业生产以及人为活动[9,31]. 另外，Van 等[31] 指出，PS 泡沫塑料生产过程会产

生 PAHs，因此污染物在 PS 泡沫的浓度 (240—1700 ng·g−1) 远高于 PS 原始颗粒 (12—15 ng·g−1) 以及其

他微塑料颗粒. DDTs 的空间分布与 PCBs 和 PAHs 不同，在东京、洛杉矶、圣地亚哥的城市海滩微塑料

中的浓度偏低 (0.2—52 ng·g−1、2.2—8.4 ng·g−1、n.d.—76 ng·g−1)，而越南、哥斯达黎加地区微塑料中

DDTs 含量偏高 (n.d.—124.4 ng·g−1、11—108 ng·g−1)[9,32]. 这是因为在大多数国家，DDTs 被禁止应用在

农业生产中，现存的少量 DDTs 主要是环境遗留污染物，少数热带国家会使用少量的 DDTs 来控制疟

疾从而导致 DDTs 含量偏高[9,31].
在大西洋西岸南美洲沿海地区，巴西沿海作为主要的工业、港口和石油码头所在地，海水系统受

到严重的有机污染物污染[34]. 在人口聚集、船只交通航道以及用于工业生产的码头区域的海岸线，微

塑料中 PAHs 浓度偏高 (192—13708 ng·g−1)[32,34 − 35]. 圣保罗州是世界上 PCBs 污染最严重的区域之一，

其微塑料中 PCBs 的浓度  (3.41—7554  ng·g−1) 远高于在巴拉那州海岸线的微塑料中 PCBs 的浓度

(0.8—104.6 ng·g−1)[34 − 35]. Taniguchi 等 [34] 的调查结果显示，由于被大量使用于农业生产以及抗击疟疾，

圣保罗州海岸线海滩微塑料中 DDTs 的浓度偏高 (<0.11—840 ng·g−1).
在大西洋东岸的非洲发展中国家，缺乏处理有机污染物的基础设施和资源，导致微塑料中有害物

质含量较高[33]. Hosoda 等[33] 的研究表明，PCBs 从加纳阿克拉和特马市区的电子废物现场引入河流，导

致城市地区 PCBs 的浓度 (39—69 ng·g−1) 高于沿海乡镇 (1—15 ng·g−1). Ryan 等[14] 检测了 1989—2008
年间南非沿海水域的 PE 与 POPs 的共存情况，研究表明，微塑料主要来源于商业港口以及主要工业区

(包括塑料，炭黑，轮胎和车辆制造 )，PE 中 POPs 共存情况分别为 PCBs(25—61 ng·g−1)、HCHs(2—
5 ng·g−1)、DDTs(8—31 ng·g−1)，近年来由于政府采取相应措施，PCBs、HCHs、DDTs 的浓度均呈下降趋

势，但用于控制疟疾的 DDTs 浓度仍然很高.
PAHs、PCBs、DDTs 在欧洲沿海地区的微塑料中也广泛存在. PAHs 在葡萄牙沿海的微塑料中含

量偏高，浓度范围为 53—44800 ng·g−1，这可能是由于船舶和工业活动的机油泄漏引起的[11]. 其次是比
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利时沿海地区，浓度范围为 1076—3007 ng·g−1，这与该地区高度城市化和工业化有关[36]. 希腊海滩微塑

料中 PAHs 的浓度则低得多，为 100—500 ng·g−1[13]. 另外，PCBs 在葡萄牙、比利时以及希腊沿海地区浓

度范围相近，分别为 2—223 ng·g−1、31—236 ng·g−1、0.09—270 ng·g−1[11,13,36]. DDTs 在葡萄牙以及希腊海滩

的浓度范围分别为 0.42—41 ng·g−1 和 1.1—42 ng·g−1，DDTs 的来源可能是早期农业生产的遗留物[11,13].
在我国，水体中微塑料与有机污染物共存的现象主要集中在东部、南部沿海地区. 工业生产、农业

活动以及煤炭的燃烧都可使微塑料中有机污染物浓度增加[37]. Tang 等[38] 等指出，微塑料污染源包括废

物废水排放、海水养殖活动、工业活动以及农业生产，河流径流、人口密度和城市化率均可影响地表

水中微塑料的分布. 渤海和黄海地区是中国最重要的经济区和重工业基地之一，其微塑料主要为 PP、

PE、PS，共存的有机污染物主要有 PAHs、DDTs、PCBs、HCHs[37,39 − 40]. 秦皇岛东山海滩以及大连正明寺海

滩地区检测到 PAHs (136.3—2384.2 ng·g−1)、DDTs (1.15—126.95 ng·g−1)、PCBs (21.5—323.2 ng·g−1)[39].
其中，石油产品、煤炭燃烧和港口煤尘是微塑料中 PAHs 的重要来源，DDTs 主要来源于过去农业生产

的 残 留 污 染 物 以 及 船 舶 上 的 防 污 涂 料 泄 漏 [39]. 黄 岛 和 麦 岛 沿 海 地 区 微 塑 料 中 PAHs 浓 度 范 围 为

0.114—0.245  μg·g−1 和 0.072—0.261  μg·g−1， 污 水 排 污 口 和 养 殖 区 是 有 机 污 染 物 的 典 型 污 染 源 [40].
Zhang 等[37] 等发现，山东半岛沿海地区的地表水微塑料 (PE、PP、PS) 中有机磷酸酯 (OPE) 和邻苯二甲

酸酯 (PAE) 的共存现象，OPE 的浓度 (0—84595.9 ng·g−1) 远高于 PAE(0–80.4 ng·g−1)，微塑料主要来源

于树脂颗粒以及风化后的塑料碎片 (捕鱼、水产养殖和包装袋中产生的塑料碎片).
南海是中国船运交通要道，沿海地区微塑料 (主要为 PP、PE) 中主要存在的有机污染物为 PAHs、

PCBs、DDTs、HCHs. PAHs 在汕头湾的浓度偏高 (11.2—7714 ng·g−1)[41]，其次是中国香港西部和东部水

域 (70.8—1509 ng·g−1)[42]，厦门沿海 PAHs 的浓度范围为 18.13—247.8 ng·L−1[39]，靠近港口、工业区和城

市地区的海滩微塑料中 PAHs 浓度高于偏远海滩 . 汕头湾的的沉积微塑料中还检测到 DDTs (nd
—1183 ng·g−1) 和HCHs (0.63—782 ng·g−1)，研究指出DDTs 主要来源于农业水产养殖活动以及渔船上防污涂料的泄

漏 [41]. 在中国香港地区的微塑料中还检测到 PCBs、DDX、HCHs，其浓度范围分别为 13—1083 ng·g−1、
1.96—626 ng·g−1、5.02—63.5 ng·g−1[42].

受到沿岸的工业以及农业影响，有机污染物进入内陆淡水系统随着水的流动而迁移，并吸附在沉

积物中[43]. 研究发现，江河沉积物中主要存在的微塑料为 PE、PP、PS 以及 PET[43 − 44]. 例如，北江飞来峡

水库地表水中 EPS(比表面积较大) 对 PAHs 的吸附能力高于 PE 和 PP，微塑料赋存的 PAHs 的浓度范

围为 282.4—427.3 ng·g−1，其主要来源是化石燃料的不完全燃烧并且受到沿岸冶金、采矿和热力发电

行 业 的 影 响 [43].  Fraser 等 [45] 的 研 究 指 出 ， 陆 上 塑 料 废 物 可 以 通 过 河 流 输 入 到 海 洋 环 境 ，PE、PS 和

PET 是钱塘江和杭州湾沉积物样品中主要的微塑料类型，这与它们在农业、水产养殖和工业中的广

泛使用有关. 其中，赋存在微塑料中的 PCBs 浓度范围为 1.13—1.65 ng·g−1，PCBs 浓度会随着深度的

增加而增加.
针对土壤，Lu 等[45] 对福州市郊区农业土壤中微塑料与污染物共存情况进行了研究，检测到的抗生

素为四环素 (16.16—40.20 μg·kg−1)、土霉素 (29.70—107.20 μg·kg−1)、金霉素 (24.02—81.02 μg·kg−1)、
氧氟沙星 (17.08—63.18 μg·kg−1). 研究表明，土壤中微塑料与抗生素的共存水平较高，并且粒径较大或

风化度相对较高的微塑料以及蔬菜栽培时间相对较长的土壤中的微塑料可以吸附更多的抗生素. 目前

关于土壤中的共存研究比较匮乏，从仅有的研究可以得出，在使用农药的农业土壤中，地膜覆盖的微塑

料可能作为农药的载体从而加剧污染物的危害[18].
综上所述，太平洋沿海、大西洋沿岸、非洲沿海以及我国的沿海地区的微塑料主要是 PP、PE、PS，

微塑料可以作为有机污染物的载体，使污染物进行迁移和累积. 微塑料中存在的有机物主要类型为

PAHs、PCBs、HCHs、DDTs，其浓度受区域差异影响较大. DDTs 主要来源于过去农业生产的污染物残

留；少数热带国家使用 DDTs 控制疟疾疾病也会导致其浓度也偏高. PAHs 与 PCBs 主要来源于石油产

品、煤炭燃烧和港口煤尘，其浓度与工业生产、港口运输等有紧密关系，巴西沿海地区以及太平洋西岸

是污染比较严重的区域之一. 另外，由于非洲发展中国家缺乏处理有机污染物的基础设施和资源，导致

微塑料中 PAHs 与 PCBs 浓度偏高. 因此，在评估海域水体微塑料中有机污染物的浓度和组成差异时，

应考虑工业活动、农业活动等人为因素的影响. 另外，从已有研究得出，土壤环境微塑料中有机污染物
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主要来源于农膜大量使用以及灌溉残留物[18]，但针对土壤微塑料本身以及土壤微塑料与有机污染物共

存的相关系统研究仍有待进一步深入. 

2    微塑料对有机污染物的吸附行为 (adsorption of organic pollutants by microplastics)

实际环境的复杂性以及污染物在微塑料上的多样性分布，导致环境检测结果仅能体现微塑料与污

染物的共存水平，很难解释其吸附行为和吸附机理，因此大量有关微塑料与有机污染物的吸附行为研

究在实验室进行[1]. 本节查阅并总结 2016 年至今收录在 ScienceDirect 和 SpringerLink 数据库中关于实

验室中微塑料与有机污染物吸附行为的相关文献 (图 2)，发现研究最多的微塑料类型是 PE，占文献调研

结果的 33%，其次是 PS(24%)、PP(23%)、PVC(16%)、PA(8%)，这也是目前环境中大量存在的微塑料类型.
在本文选取的文献中，研究微塑料与抗生素的吸附行为的文献占 26%，药品和个人护理产品 (PPCP)
和 PAHs 均占总文献的 20%，另外，相关的文献还覆盖了农药、全氟烷基酸 (PFAAs)、阻燃剂 (BFRs)、
激素、卤代咔唑 (PHC)、双酚类似物、PBDEs、油类、PCBs 等有机污染物在微塑料上的吸附行为.
 
 

图 2    在实验室研究中微塑料类型和微塑料上的有机物种类分布
(饼状图表示不同种类微塑料吸附行为的文献比例，柱状图表示不同种类有机物吸附行为的文献比例)

Fig.2    Microplastics types and pollutants on microplastics (the size of each pie area represents the ratio of literature on the
sorption behaviors of different types of microplastics and the size of the bar graph represents the ratio of literature on the

sorption behaviors of different types of organic pollutants). 

 

文献调研发现，这些微塑料与有机污染物的吸附行为的研究方法主要采用动力学模型，例如

PFOM 模型 [19,46–48]、PSOM 模型 [17 − 18,20,22,49–59] 和等温线模型，例如线性等温线模型 [7,16–18,20,50,54,56,58,60 − 61]、

Freundlich 等温线模型[18,22,46,48,51 − 53,54–57,62–64]、Langmuir 等温线模型[19,22,47–50,53,59,63,65] 等对其吸附行为进行模

拟，以快速预测环境中的不同微塑料对有机污染物的吸附能力[67]. 研究进一步揭示了微塑料与有机污

染物的吸附机理，吸附机理主要包括疏水作用 [7,16 − 17,50 − 52,54–57,58–62,64 − 65]、静电作用 [46,51,54–58,61 − 62,66]、范德华

相互作用[20,56,61,62,65]、表面络合作用[54,55]、极性相互作用[66]、π-π 键[16,60,66]、氢键[57,62]、单层覆盖[19,22,48–49]、孔

填充机理[48,63]、颗粒内扩散[52] 等.
作为新兴污染物，每年都有大量药品和个人护理产品 (PPCP) 释放到环境中产生不利影响，特别是

抗生素，由于其对微生物群落的不利影响而受到越来越多的关注[62]. 例如，Xu 等[66] 通过伪二级动力学

模型和线性模型、Freundlich 等温线模型研究了磺胺甲恶唑 (SMX) 在 PE 上的吸附行为，结果表明，吸

附过程涉及疏水相互作用和其他相互作用 (例如静电作用). 因此，塑料对不同污染物的吸附能力与污

染物本身的疏水作用有关[55,60 − 61]. Elizalde-Velázquez 等[60] 指出微塑料 (UHMWPE、AMWPE、PS、PP) 对

抗炎药的吸附能力遵循双氯芬酸钠 (DCF)≈布洛芬 (IBU)>萘普生 (NPX)，吸附能力也取决于疏水分配

作用. Wu 等[61] 指出，PE 与疏水性药物的结合性更高，因此对 3 种药物的吸附能力遵循 4-甲基亚苄基
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樟脑 (4MBC)>三氯生 (TCS)>17α-乙炔雌二醇 (EE2)>卡马西平 (CBZ). 同样，PE 也会降低亲水性药物

(SMX) 在水生生物组织中的生物蓄积潜力，Razanajatovo 等[54] 的研究表明，药物在 PE 微塑料上的吸附

量遵循舍曲林 (SER)>普萘洛尔 (PRP)>磺胺甲恶唑 (SMX). 不少文献进一步比较了不同种类微塑料对

抗生素和 PPCP 的吸附能力的差异，结果表明微塑料的吸附能力与其自身的疏水性、比表面积、官能

团特性都有密切关系 [55 − 57,60,63,65]. 例如，Guo 等 [55] 的研究指出，泰乐菌素 (TYL) 在微塑料上的吸附能力

遵 循 PVC>PS>PP>PE， 这 可 能 与 微 塑 料 的 疏 水 性 和 比 表 面 积 有 关 .  Guo 等 [56] 指 出 ， 磺 胺 二 甲 嘧 啶

(SMT) 在不同类型的微塑料上的吸附能力遵循 PA>PET>PE>PVC>PS>PP，参与吸附的主要机理是静电

和范德华相互作用，微塑料极性可以增强微塑料对污染物的吸附能力 . Li 等 [63] 的研究指出，相比于

PE、PS、PP、PVC，拥有特定官能团的 PA 对抗生素吸附力更强. Xu 等 [65] 的研究结果表明，四环素在

PS 上的吸附能力高于 PE 和 PP，这主要是极性相互作用和 π-π 相互作用增加了 PS 对四环素的吸附.
Elizalde-Velázquez 等 [61] 的研究表明，微塑料对非甾体类抗炎药的吸附能力遵循 PE>PS>PP，这与微塑

料的比表面积有关. pH 值也可能影响微塑料与抗生素、PPCP 的吸附能力，例如，在 3—6 的 pH 范围

内，三氯生 (TCS) 对 PS 的吸附比较高，当 pH>6 时，TCS 与带负电的 PS 产生静电排斥导致吸附降低[58].
Zhang 等[58] 指出，PS 与土霉素的最大吸附发生在 pH 5 时，是因为微塑料表面与土霉素两性离子之间

的静电排斥最小. 同时，老化也会影响微塑料和污染物的吸附行为，例如，风化的 PP 对 TCS 的吸附能力

要高于新的 PP，因为老化的微塑料，具有较高的比表、微孔面积和氧化程度，具有更强的吸附能力[46].
PAHs 和农药均是有较强的致突变性和致癌性的有机化合物[16]. 有机污染物的疏水性以及极性同

样会影响其与微塑料的吸附行为，例如，Wang 等[16] 指出，相比于非极性菲，疏水分配和 π-π 相互作用可

以显著增强 PS 对极性硝基苯的吸附作用. 与前文结论类似，微塑料的尺寸 (比表面积) 以及结构特性

同样可以影响其对 PAHs 和农药的吸附能力，例如，Wang 等[59] 的研究结果表明，3 种微塑料对菲的吸

附能力依次为 PE>PS>PVC. 在 Wang 等 [50] 的研究中，PE、PS、PVC 对芘的吸附能力也遵循 PE>PS>
PVC. Zhang 等[50] 研究了 9-NAnt 与微塑料的吸附行为，吸附能力遵循 PE>PS≈PP. 3 项研究的结果表明，

PE 对有机污染物的高吸附能力与其较大表面积和类似橡胶的特性有关[49]. 除此之外，微塑料表面的官

能团也会影响微塑料的吸附能力，Gong 等[18] 研究指出，可降解微塑料表面含氧官能团 (羰基氧) 可与

氟虫腈的极性部分形成分子间氢键，该键强于氟虫腈与不可降解的微塑料之间的疏水相互作用和 π-
π 相互作用，从而导致聚乳酸 (PLA) 和聚丁二酸丁二酯 (PBS) 对氟虫腈的吸附速率远高于 PE、PP、

PVC、PS.
此外，不少文献针对其它有机污染物与微塑料的吸附能力进行了比较和分析. 微塑料的理化性质

和分子结构同样影响了其在润滑油、全氟烷基酸 (PFAAs)、阻燃剂、激素上的吸附行为[7,48,54,64]. Hu 等[54]

的研究表明，在 pH 5 和温度为 293 K 下，润滑油在纳米 PE 和 PS 上的最大吸附容量分别为 7.3 g·g−1

和 6.1 g·g−1，比表面积大的微塑料颗粒拥有更高的吸附能力. Wang 等 [7] 的研究指出，由于官能团的不

同，FOSA 在 PE 上的吸附水平高于 PFOS，微塑料的分子组成和结构 (表面含氧官能团 (羰基氧) 和橡胶

域空间排列) 也造成了 PFOS 和 FOSA 在 PE 和 PVC 上的吸附作用强于 PS. Chen 等 [49] 也指出，由于

PE 和 PVC 的物理化学性质以及分子结构不同，从而导致 PVC 对磷酸三 (2-氯乙基) 酯 (TCEP) 的亲和

力高于 PE，但 PVC 对磷酸三正丁酯 (TnBP) 低于 PE. Liu 等 [64] 的研究指出，海水系统中 17β-雌二醇

(E2) 激素在微塑料上的吸附能力依次为 PA>HD/LLD-PE>PP>LD/MD-PE>PS>PC>PMMA>PVC，吸附

能力差异主要是由于结晶度不同引起. 同样，由于不同的结晶度、比表面积和表面结构，PS 对多溴联苯

醚 (PBDEs) 吸附能力高于其他 3 种微塑料，顺序遵循 PS> PA> PP> PE[53]. 另外，一些文献通过动力学模

型和等温线模型来模拟和预测微塑料对有机污染物的吸附量. 例如，Liu 等[47] 的研究结果表明，在 15 ℃
和 14% 盐度，PP 对阻燃剂三 (2,3-二溴丙基) 异氰脲酸酯 (TBC) 和六溴环十二烷的吸附容量最大，为

1954—21489  ng·g−1， TBC 的 吸 附 容 量 远 高 于 HBCD.  Zhang 等 [22]PP 与 3,6-二 溴 咔 唑 (3,6-BCZ) 和

1,3,6,8-四溴咔唑 (1,3,6,8-BCZ) 的平衡吸附时间分别约为 6 h 和 8 h，最大吸附容量分别约为 6400 ng·g−1

和 8000 ng·g−1. Zhan 等 [19] 指出，PP 在海水、超纯水、正己烷溶液中对 3,3'，4,4'-四氯联苯 (PCB77) 的吸

附量不同，分别为 344.8 μg·g−1、192.3 μg·g−1、93.45 μg·g−1. 结果表明，3 种类型的有机污染物与微塑料均

为化学吸附，并且温度、盐度、反应时间等因素都会对吸附行为产生不同程度的影响.
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综上所述，有机污染物在微塑料上的行为主要遵循 PFOM、PSOM 吸附动力学模型，等温线模型，

例如 Freundlich、Langmuir 模型和线性模型等. 有机污染物的疏水性以及微塑料的疏水性、比表面积、

官能团特性都会影响其吸附能力. 因此，长期存留在环境中的微塑料可以作为污染物在环境中运输的

载体. 然而，实验室模拟的环境因素较为单一，无法与真实的复杂环境相比，因此得出的仅为理论结论，

缺乏特定的物理意义. 

3    影响微塑料吸附有机污染物的因素 (Influencing  factors  on  the  sorption  of  organic  pollutants  by

microplastics)

对影响其吸附行为的因素进行系统的总结，主要包括微塑料的理化性质、污染物的结构以及吸附

介质因素对吸附行为的影响. 主要包括以下几个方面： 

3.1    微塑料颗粒大小

研究表明，吸附剂的理化特性会显著影响吸附行为[18,66]. 粒径大小是影响污染物的吸附行为的主要

因素，这是因为较小尺寸的颗粒具有较大的表面积，可提供的吸附位点多，从而增加液固接触的面积，

增大了微塑料的吸附能力[17,19,21,47,51,53,55,58,61]. 例如，Zhang 等[50] 的研究结果表明，当 PE 和 PP 的粒径从 1.7 mm
减小至 0.15 mm，其对 9-NAnt 的吸附容量分别从从 0.28% 增至 1.66% 和 0.30% 增至 1.63%. Wang 等[17]

的研究指出，在相同质量的情况下，尺寸从 10 mm 减小到 1 mm 的 PE 和尼龙对菲吸附作用的提升明

显 (分别为 23.1%、10.4%)，随着粒径的减小，可增强微塑料的污染物转移效果. Zhan 等[19] 的研究显示，

当 微 塑 料 粒 径 从 2.0—5.0  mm 增 加 到 0.18—0.425  mm， 其 对 PCB77 的 吸 附 量 从>60  μg·g−1 增 长

到>210 μg·g−1，这表明微塑料的吸附能力随着粒径的减小而显着增加. 然而仍存在一些特殊情况，菲在

50 nm 纳米 PS 的吸附量明显较低，这是由于纳米 PS 的团聚作用减小了其比表面积[16]. 

3.2    微塑料结构

研究表明，微塑料的理化特性可能会显着影响其与有机污染物的吸附过程[18]. 微塑料的成分差异

可能体现在其聚合物结构单元中含有官能团以及微塑料的橡胶区域特性，这会影响微塑料对污染物的

吸附 [17 − 18,46,49,50,55 − 57,60–63,64 − 66,67]. 例如，Wang 等 [17] 的研究表明，PE(无亲水性官能团) 比尼龙 (具有亲水性

基团) 对菲具有更强的吸附能力. Gong 等 [18] 的研究结果显示，氟虫腈在可降解微塑料 PLA 和 PBS 上

的最大吸附量 (228.7 μg·g−1 和 720.2 μg·g−1) 明显高于不可降解的 PE、PS、PVC 和 PP 的最大吸附量

(38.3—62.7 μg·g−1)，这是因为可降解微塑料中存在的羰基氧官能团与氟虫腈之间的氢键强于氟虫腈

与不可降解的微塑料之间的疏水相互作用和 π-π 相互作用. 另外，PBS(橡胶状聚合物) 对氟虫腈的吸收

量比 PLA(玻璃状聚合物) 更高，这是因为前者具有较高的自由体积，因此对有机污染物的吸附性较

高 [18]. Li 等 [63] 也表明，由于特定的官能团 (即酰胺基 ) 与污染物的羰基之间形成氢键，PA 对 AMX、

TC 和 CIP 具有高吸附性. Zhang 等[49] 指出，PE、PS、PVC 对芘的吸附能力也遵循 PE>PS>PVC，PE 的类

似橡胶的特性可能导致 PE 对芘的吸附量高于 PS 或 PVC 上芘吸收量的重要因素.
另外，在环境中长期存在的微塑料表面会有不同程度的风化以及老化，老化过程可以改变微塑料

的表面性质 (尺寸、表面积、孔隙率、表面极性)，进而改变微塑料的吸附能力[46]. Wu 等[46] 的研究表明，

老化的 PP 颗粒具有较宽松的物质结构和更大的非晶体结构域从而形成较小尺寸的塑料颗粒，并且老

化过程将有助于在颗粒表面产生更多可用的吸附位点，这都可以提高 PP 对 TCS 的吸附能力. Zhang 等[51]

使用人工老化模式研究老化过程对微塑料吸附 9-NAnt 的影响，结果表明，PS 的吸附量最多降低了

33.76%，这是因为老化过程会引入含氧的官能团，增强微塑料的表面极性，从而阻碍了疏水性有机污染

物的吸附过程. 

3.3    有机污染物结构

KOW

KOW KOW

有机污染物的疏水性是影响其吸附强弱的关键因素，疏水性强的有机污染物更容易被吸附在微塑

料表面，有机物分子结构中官能团和极性影响分配行为，静电作用也会在一定程度上增强与微塑料的

吸附行为[7,60,62 − 63,66]. 例如，Razanajatovo 等[69] 的研究指出，药物 SMX、PRP、SER 在 PE 上的吸附百分比

大小遵循 SER(28.61%)>PRP(21.61%)>SMX(15.31%)，与其疏水性正相关 (SMX 的 lg <2 为低疏水

性，PRP 的 lg <3.5 为中等疏水性，SER 的 lg >3.5 为高疏水性). Li 等 [62] 的研究指出，由于特定官
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能团的存在，抗生素 (SDZ、AMX、CIP、TMP、TC) 表现出不同的阳离子、两性离子和阴离子形态，从而

造成其在微塑料上的吸附能力不同. Wang 等[7] 指出，阴离子 PFOS 分子在 PE 表面可以产生静电排斥

从而减少其在 PE 颗粒上的分配，而非离子 FOSA 分子可以容易地在 PE 颗粒上分配，另外，由于 PE 是

非极性材料，因此对极性更强的 PFOS 吸附力更高 (FOSA 是一种高度对称的分子，极性较低). 

3.4    吸附介质的影响

环境介质不同时，同种微塑料对同种有机污染物的吸附强度差异显著[66]. 盐度是环境中差异最大

的性质之一，盐度会影响诸如土壤，黏土和沉积物等天然吸附剂对疏水性有机化合物的溶解性，较高浓

度的 Ca2+和 Na+会强烈竞争微塑料表面上的阳离子交换位点从而降低微塑料对有机污染物的吸附

能力 [19,48,56,62,63,67 − 67]. 例如，Zhan 等 [19] 指出，在模拟海水中，PP 对 PCB77 的吸附量 (120 μg·g−1) 约为在超

纯水中吸附量 (约为 60 μg·g−1) 的两倍. Guo 等 [56] 研究表明，由于阳离子 Na+更易于与微塑料的阴离子

表面相互作用，当盐度增加，部分静电位点被 Na+占据，造成 SMT 的吸附能力相对降低. 此外，离子强

度也会影响微塑料的吸附行为[55,57,63]. Guo 等[56] 的研究表明，随着离子强度增加到一定的浓度，大量的

K+与 TYL 在微塑料的吸附位点上竞争，这会导致吸附相对减少.
另外，pH 值也会影响微塑料对有机污染物的吸附，这是因为 pH 值可以通过改变微塑料和有机污

染物的质子化程度使其呈现出不同的带电性从而改变吸附行为[7,46,51,55–58,61,65 − 67]. 例如，Zhang 等[50] 的研

究表明，随着 pH 值的增加，9-NAnt 与 PP、PS 之间的静电吸引减弱，吸附能力显着下降. 另外，对于土

霉素而言，在 pH 值为 5 时，滩涂样品的表面电荷接近零电荷点，其静电排斥力最低，吸附能力最强；当

pH 值增高或降低时 (pH<5.0 或>5.0)，由于带电荷的吸附剂和被吸附物电荷相似，静电排斥力更高从而

导致吸附能力降低[58].
最后，介质温度也是影响吸附行为的因素之一. 研究表明，随着温度的升高，活性剂的表面张力降

低，这削弱了微塑料与表面活性剂的结合，导致吸附能力下降，另外，在高温下，吸附分子的迁移率和

溶解度增加，范德华力随着温度的升高而降低，也会导致吸附能力降低[19,21,47 − 49,52,68]. 例如，Zhan 等[19] 的

研究表明，随着温度从 19°C 升高到 27°C，PP 对 PCB77 的吸附量从 140 μg·g−1 减少到 100 μg·g−1，高温

会降低溶液的表面张力从而对 PP 吸附的 PCB77 产生不利影响. Qiu 等[67] 的研究指出，高温模拟海水

中活性增加的离子可能与多卤咔唑竞争这些塑料颗粒表面上的吸附位点，从而降低了微塑料颗粒的吸

附能力. 另外，Chen 等[49] 的研究表明，温度的升高除了会使表面活性剂的表面张力降低，温度的升高也

会使 TnBP 和 TECP 在高温下的随机分子热运动比在低温下更剧烈，导致污染物和 PE 之间的范德华

力降低，从而价降低其吸附能力.
综上所述，影响微塑料对有机污染物吸附的影响因素主要有：(1) 微塑料颗粒大小，通常微塑料粒

径越小，比表面积越大，吸附有机物的能力强. (2) 微塑料和有机物结构，官能团结构、极性、聚合物状

态、微塑料老化程度是影响微塑料与有机物吸附能力的重要因素，通常，老化会增加微塑料比表面积

增加吸附能力；官能团极性越强吸附能力越强；疏水性越强吸附能力越强；有机污染物对橡胶状塑料的

亲和力比玻璃态塑料高；带电的可解离有机污染物吸附能力高. (3) 环境因素，通常，温度越高吸附能力

下降；盐度越高吸附能力越弱；pH 值可以改变吸附行为. 

4    微塑料与有机污染物的联合毒性作用 (Combined toxicity of microplastics and organic pollutants) 

4.1    微塑料与有机污染物的协同作用

研究发现，微塑料与污染物共存时会产生协同作用，微塑料可作为有机污染物的载体进入生物体

的组织和器官内. 例如，吸附在 PE 和 PS 颗粒上的芘可以被转移到紫贻贝体内的血淋巴、腮、消化系统

中[25]. 吸附到微塑料颗粒上的卤代污染物也可以被鲈鱼的肠道系统吸收并转移到循环系统中[68]. 有文

献指出，微塑料有助于改变污染物在生物体内的分布并导致生物利用度以及生物蓄积的增加[26,71]. 例如，

在 NPs 的存在下，浮游水蚤 (Daphnia Magna) 体内菲的蓄积量是无塑料对照组中菲蓄积量的 3 倍 [24].
与单独使用 BPA 相比，NPs 与 BPA 共同作用下会使斑马鱼头部和内脏的 BPA 的含量增加 2.2—2.6 倍[70].
另外，Besseling 等[73] 的研究表明，较低的 PS 剂量可将沙蠋体内 PCBs 的生物蓄积提高到无微塑对照组

的 1.1—3.6 倍. 其中，微塑料的尺寸 (比表面积) 在很大程度上影响有机污染物的生物蓄积[23 − 24]. 例如，
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相比于 MPs，具有较高比表面积的 NPs(对疏水性有机污染物的吸附能力较高) 可以显著增强水蚤消化

道内菲的生物蓄积 [24]. 500 nm 的 PS 颗粒比 30 μm 的颗粒有更高的渗透能力，可以更有效地释放其携

带苯并 (a) 芘 (BaP) 以及雌二醇 (E2) 进入泥蚶生物体内部[72]. 微塑料的浓度也会影响联合作用的生物

蓄积与毒性作用，Li 等[75] 指出，低浓度 PS 与 DBP 对小球藻具有拮抗作用，而在较高微塑料浓度下则

具有协同作用. 因此，在研究微塑料与有机污染物的相互作用时必须综合考虑微塑料和污染物的浓度

以及吸附能力.
微塑料与有机污染物的联合作用在增强生物体内污染物蓄积的同时，也会增强急性毒性、神经毒

性、发育毒性，对生物的组织器官等系统造成损害[6]. 例如，PE 和 PS 与芘的联合作用可以增加紫贻贝

对芘的吸收，影响其免疫反应、遗传毒性作用和神经毒性反应，其中 PE 可导致溶酶体膜的稳定性降低

并出现炎症反应 [25].  NPs(纳米塑料 ) 和 BPA 通过循环系统积聚在斑马鱼头部，从而的正常运行 [70].
PS 与 BaP 和 E2 的联合毒性作用会导致泥蚶体内血细胞的吞噬能力降低并限制血细胞对异物的识别、

吞噬和降解[74]. Browne 等[23] 的研究表明，PVC 与壬基酚联合作用降低 60% 以上结肠细胞去除病原细

菌的能力，PVC 与三氯生的结合会造成 55% 以上蠕虫的死亡率. 联合作用还会降低生物机体机能、免

疫功能、摄食能力，并使得生物抵御外源污染物的能力降低[6]. 例如，NPs 增强了菲对水蚤的慢性毒性

并影响其发育和繁殖能力[24]. PE 会使芘显着降低虾虎鱼体内乙酰胆碱酯酶、异柠檬酸脱氢酶的活性，

影响其生长、繁殖以及生存活动[74]. 壬基酚、菲和 PVC 的联合作用会降低沙蠋的生存率、摄食量和免

疫力[23]. 氯吡硫磷 (CPF) 与 PE 联合使用显示出比单独使用更高的毒性，毒性作用会影响纺锤水蚤的存

活率、产卵率、进食以及孵化率[26]. 

4.2    微塑料与有机污染物的拮抗作用

另一方面，微塑料 (PE、PP) 的存在也会降低环境中溶解的有机污染物的浓度，这是因为微塑料与

污染物的吸附行为能够降低环境中有害物质的自由态，从而降低了有机污染物的致命毒性[6,69]. 例如，

由于 TCS 与微塑料的竞争吸附降低了有害物质与微藻的接触，使得联合作用毒性小于单一的微塑料

和 TCS 对微藻的毒性[27]. PS 的吸附使 17α-乙炔雌二醇 (EE2) 自由溶解浓度降低，减轻了单一 EE2 对斑

马鱼幼虫运动机能的减退作用[28]. 关于联合作用减少污染物的致死率，Oliveira 等[74] 的研究表明，PE 颗

粒可延缓芘诱发虾虎鱼的死亡，使半数致死时间从 29 h 延迟至 42.1 h. 另外，微塑料尺寸也会影响污染

物的毒性作用. 例如，拥有较小粒径决定了 PVC 和 PVC800 与 TCS 的联合毒性比 PE 和 PS 的毒性降低

了更多[27]. 同样，相比于 PE、PS、PA，PE1000 和 PA1000(具有较大的比表面积) 对壬基酚 (NP) 具有更强

的吸收能力，可降低自由态 NP 的浓度，从而减轻 NP 对藻类 PSII 活性的抑制作用以及毒性损害[75].
另外，微塑料能够调节污染物的生物利用率度 [6]. 通过分析斑马鱼幼体中生物标志物基因表明，

PVC 的存在将菲和 EE2 的生物利用度分别降低了 33% 和 48%，其吸附能力与污染物的类型有关 [29].
Zhang 等[76] 的研究表明，由于大量草甘膦被 nPS-NH2 吸附 (其还原性氨基基团更容易与草甘膦结合)，
导致藻类吸附草甘膦的量比无微塑料时的吸附量大大降低，从而间接降低了草甘膦的生物利用度. 同
样，Wang 等[30] 的研究结果表明，土壤环境中的 PS 颗粒和有机污染物存在竞争吸附，并且 PS 颗粒也缺

乏对有机污染物的载体作用，这会减少蚯蚓 (Eisenia fetida) 体内 PCBs 和 PAHs 的积累.
综上所述，微塑料可以加剧或减缓有机污染物对生物的毒性作用，目前微塑料与有机污染物的联

合毒性的相关研究仍处于比较初级的水平. 现有的文献表明 (表 1)，微塑料加剧毒性作用主要来自于

两方面，一是微塑料作为载体促进生物体对有机污染物吸收，增加生物利用度蓄积量，造成生物体内有

毒有害物质浓度升高；二是微塑料加剧了组织损伤以及机能减弱，并可能影响生物的摄食和抵御能力.
微塑料减缓毒性作用主要表现在减少生物体对污染物的吸附以及富集率，另外，微塑料的竞争吸附也

可导致污染物生物利用度以及毒性的降低. 然而，现实环境中可能出现多种污染物共存的情况，彼此间

存在交互作用 (拮抗作用和协同作用等)，这可能会对现有的研究结果产生影响. 总之，影响联合毒性的

因素比较复杂，与微塑料尺寸、有机污染物类型以及环境介质关系密切，未来的研究需要进一步综合

考虑微塑料对生物联合毒性的影响.
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表 1    微塑料与有机污染物的复合污染及联合毒性作用

Table 1    Compound pollution and joint toxicity of microplastics and pollutants
 

联合作用
Joint

interaction

介质
Medium

微塑料类型
Microplastics

生物种类
Biological species

有机污染物
Organic
Pollutants

联合作用影响
Combined effect

参考文献
References

协同作用

海水 PE、PS 紫贻贝 芘
增加芘的吸收，影响免疫反应、
遗传毒性作用和神经毒性反应 [25]

海水 低密度PE 欧洲鲈鱼 卤代污染物
增加生物蓄积以及毒性作用
(肝脏代谢，免疫系统，氧化应激) [68]

M4培养基
纳米级塑料

(NPs)
大型蚤

(Daphnia magna)
菲

增强生物蓄积和毒性作用，
影响其发育和繁殖能力 [24]

人工淡水
纳米级塑料

(NPs)
斑马鱼

(Danio rerio)
双酚A
(BPA)

增强内脏和头部的BPA积累，
引起神经毒性 [70]

海洋沉淀物 PS
沙蠋

(Arenicola marina) PCBs 增加生物蓄积 [71]

海水 PS
泥蚶

(Tegillarca granosa)
苯并(a)芘(BaP)、

雌二醇(E2)
增加生物蓄积，降低血细胞的吞噬能力
以及对异物的识别、吞噬和降解能力 [72]

海洋沉淀物 PVC
沙蠋

(Arenicola marina)
壬基酚、菲、三氯

生、PBDE-47
降低生存率和进食，
损害免疫系统和抗氧化酶系统 [23]

海水 PE
汤氏纺锤水蚤
(Acartia tonsa)

CPF(氯吡硫磷)
增加毒性，影响存活率、
产卵率、进食以及孵化率 [26]

人造海水 PE
斑马鱼

(Danio rerio)
芘

降低乙酰胆碱酯酶、异柠檬酸
脱氢酶的活性，影响生理活动 [74]

拮抗作用

人造海水
PE、PS、
PVC、
PVC800

骨条藻
(Skeletonema
costatum)

三氯生
(TCS)

降低毒性 [27]

超纯水 PS
斑马鱼幼体
(Danio rerio)

17α-乙炔雌二醇
(EE2)

缓解运动机能的减退 [28]

人造海水 PE 虾虎鱼吸虫幼体 芘 延缓芘诱导的死亡率 [76]
无菌BG-11培

养基 PE, PA, PS 小球藻 壬基酚(NP)
减轻NP对藻类生长、
PSII活性、酶活性的抑制作用 [75]

人造水 PVC
斑马鱼幼体
(Danio rerio)

菲、EE2 降低污染物的生物利用度 [29]

去离子水和
BG11培养基

NPS-NH2

铜绿微囊藻
(Microcystis
aeruginosa)

草甘膦
减轻草甘膦对铜绿假单胞菌
的抑制作用，降低毒性作用 [76]

农业土壤 PE, PS
蚯蚓

(Eisenia fetida)
PAHs、PCBs 降低生物利用度降和毒性 [30]

 
 
 

5    结论与展望 (Conclusion and prospects)

通过文献回顾，本文总结了近年来在不同地区的环境介质中微塑料与有机污染物的相互作用与分

布特征，并讨论了微塑料与有机污染物的吸附行为、影响因素、联合效应等. 研究表明，太平洋沿海、

大西洋沿岸、非洲沿海以及我国的沿海地区的微塑料主要是 PP、PE、PS，微塑料可以作为有机污染物

的载体，使污染物进行迁移和累积. 微塑料中存在的有机物主要类型为 PAHs、PCBs、HCHs、DDTs，其

浓度受区域差异影响较大. DDTs 主要来源于过去农业生产的污染物残留以及控制疟疾疾病的使用，

PAHs 与 PCBs 主要来源于石油产品、煤炭燃烧和港口煤尘，其浓度与工业生产、港口运输等有紧密关

系. 因此，在评估海域水体微塑料中有机污染物的浓度和组成差异时，应考虑工业活动、农业活动等人

为因素的影响. 在实验中中，主要通过吸附动力学 (主要遵循 PFOM、PSOM 吸附动力学) 以及等温线

模型 (包括 Freundlich、Langmuir 模型和线性模型) 对吸附行为进行研究，反应机理主要为物理吸附以

及化学吸附 (包括氢键，疏水作用，范德华力及静电相互作用). 影响微塑料对有机污染物吸附的影响因

素主要有：微塑料尺寸、微塑料结构 (理化性质以及老化程度)、有机污染物结构 (则包括其疏水性、官

能团和空间结构) 以及环境因素 (pH、温度、盐度、离子强度等). 最后，本文总结了微塑料与污染物的

联合作用，包括拮抗和协调作用. 环境微塑料可吸附水中和土壤中的污染物，并作为污染物的载体，进

入生物体内随食物链传递并对生物体产生影响.
从目前的研究看，大量文献主要集中在水生环境中微塑料与污染物的共存情况，但土壤和大气环

境中微塑料的研究仍局限于对微塑料种类与丰度的检测，关于大气和土壤环境中微塑料与污染物共存

问题知之甚少. 因此今后的研究重点应侧重于对土壤、大气环境中污染物与微塑料的共存情况的研究.
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此外，目前在实验室模拟的研究中，研究因素较孤立，不能很好地解释自然状态下微塑料与污染物相互

作用的关系，因此，未来的研究需要进一步综合考虑生物因素以及非生物因素. 最后，本文认为，由于不

同介质之间可能存在微塑料和污染物物质交换，因此需要更全面、覆盖面更广的监测系统，以评估全

球范围内不同区域的微塑料的分布，并量化各种自然过程和人为因素对土壤、水环境、大气中微塑料

污染的贡献.
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