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摘要  作者综述并分析了持久性有机污染物(POPs)在水生生态系统的环境介质、生物个体中的环境行为及

其主要影响因素, 主要结论如下。1) 风速、温度、生产力、溶氧、颗粒物的成分、粒径等气象和理化因素

通过改变 POPs 在水–气界面及水柱–沉积物界面的传递以及 POPs 的降解、沉降、再悬浮、吸附、解吸等过

程, 影响 POPs 在水生生态系统环境介质中的环境行为。2) POPs 的种类、分子结构、大小、亲脂性等理化

性质会不同程度地影响其在生物体内的被动扩散和代谢分解, 影响生物富集性大小。在不同的条件下, 起主

导作用的因素不同, 且各因素间互相影响, 起到协同或拮抗作用。3) 生物个体的生长率越大, 生物转化越强, 

生物富集程度越小, 脂质含量越高, 生物富集能力越强。4) 雌性个体的生物富集能力弱于雄性, 不同条件下

体型对生物富集的影响不同。当前有关 POPs 在环境介质、生物个体环境行为中的研究大多是独立开展的, 

缺少对其互相联系与影响的综合分析, 也缺少在不同时空尺度上动态变化的研究。食物网是 POPs 传递的一

个重要途径, 但是由于其结构的复杂多变, 是研究的重点和难点, 未来需要更深入的探索, 特别需要加强对

底栖食物网、浮游–底栖耦合食物网及微食物网在 POPs 传递中的作用的研究。  
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Abstract  This paper reviewed the environmental behaviors of POPs (persistent organic pollutants) in water 

column, sediment and living organism in aquatic ecosystem. The main results were presented as below. 1) 

Meteorological factors and physicochemical properties could determine the transmission of POPs in the interface of 

air-water and water column-sediment, including wind speed, temperature, productivity, dissolved oxygen (DO), 

particle size and component of sediment. The degradation, sedimentation, resuspension, adsorption and desorption 

of POPs would also be affected. 2) The categories, molecular structures, molecular size and lipophicity were 

closely related with the passive diffusion and degradation of POPs. Under different condition, the dominant 

influence factors would change. 3) Larger growth and biotransformation rate would cause smaller bioaccumulation, 

while higher lipid content had the opposite effects. 4) Comparing to male individuals, the female ones always had 

stronger bioaccumulation of POPs. The body size had different effects on bioaccumulation among various species 

and POPs. The analysis also found that previous studies were always conducted separately and lack of comprehen-
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sive investigation of POPs behavior in environmental medium and individuals, and the dynamic changes at 

different temporal and spatial scales were still not clear. Food web is an improtant transfer path for POPs, and in 

the future, more efforts should be put to explore and understand the complex behaviors of POPs in aquatic food 

web, especially the benthic, coupled benthic-pelagic and microbial food web. 

Key words  persistent organic pollutants (POPs); aquatic system; environmental medium; individuals; 

environmental behavior 

持久性有机污染物(POPs)具有持久性、生物蓄

积性、高毒性、半挥发性和远距离传输的特点, 会

对人类健康和生态安全产生严重危害。2001 年, 全

球 120 多个国家签署了持久性有机污染物的斯德哥

尔摩公约, 致力于削减 POPs 污染物。POPs 通过大

气干湿沉降、地面径流和水气界面直接交换进入

水生生态系统, 使其成为 POPs 在生态圈中传递的

一 个 重 要 的 “ 汇 ”。 POPs 进 入 水 体 后 , 在 各 种 物

理、化学、生物作用下发生迁移和转化。生物体通

过 鳃 、 皮 肤 等 器 官 的 被 动 扩 散 和 捕 食 作 用 吸

收  POPs, 在 生 物 体 内 形 成 生 物 富 集 效 应 (biocon-

centration), 并 沿 着 食 物 链 的 传 递 造 成 生 物 放 大

(biomagnification), 使得鱼类等高等水生动物体内

具有相当高浓度的  POPs, 并进一步通过渔业活动

对人类健康造成严重威胁。因此, 研究 POPs 在环

境介质以及生物个体中的环境行为, 是揭示其在水

生生态系统中归趋机制的基础 , 对于准确地预测

POPs 生 物 富 集 性 的 大 小 , 评 价 暴 露 风 险 , 研 究

POPs 的生物、生态毒性, 制定合理的环境基准, 实

施科学的管控措施具有重要意义。鉴于此, 国内外

对 POPs 在水、沉积物和土壤中的污染以及在不同

环境介质和生物之间的迁移转化开展了大量的研 

究 [1–8]。目前国内有关水生生态系统中  POPs 的研

究主要包括 POPs 在不同水生生态系统的水柱、沉

积物、生物体内分布情况和浓度的研究[5,915], POPs

在 食 物 链 中 生 物 富 集 性 的 研 究 [1619], POPs 的 类

型、性质、源解析和治理方法的研究 [2022]这三方

面。对 POPs 在水生生态系统环境行为及其影响因

素 的 研 究 和 分 析 相 对 较 少 。 另 外 , 已 有 的 有 关

POPs 在水柱、沉积物、生物体和食物网中的研究

相对独立 , 缺少从生态系统的角度 , 整体、全面、

系统的探索 POPs 在不同相之间的环境行为、影响

因素和互相联系。但实际上, POPs 在水生生态系统

中的环境行为是一个动态的整体过程, 在不同相之

间的传递和分配是互相影响、互相联系的。 

本文总结了  POPs 在水生生态系统的环境介

质和生物个体中传递和转化过程与潜在机制及影

响 因 素 , 探 讨  POPs 在不 同 相 之 间传 递 的 互 相联

系, 为系统地研究不同水生生态系统中 POPs 的环

境 行 为 、 生 物 富 集 、 动 态 变 化 和 生 态 毒 性 提 供  

参考。 

1  POPs 在水柱和沉积物中的环境行

为及影响因素 

POPs 进入水体后 , 会在各种物理、化学、生

物因素影响下, 在水柱和沉积物中发生迁移和转化

(图 1)。水柱和沉积物是水生生物体生活和栖息场

所, 也是其食物和能量来源。生物体通过被动扩散

和摄食等活动从环境介质中吸收并富集  POPs, 并

进一步沿食物网传递。因此, 研究 POPs 在水柱和

沉积物等介质中的环境行为, 是研究 POPs 在水生

生态系统中传递的基础, 是决定 POPs 在水生生物

和食物网中生物富集和生物放大的前提。POPs 通

过地表径流、大气干湿沉降、大气–水界面扩散等

作用进入水体 [9], 其环境行为和过程受到诸多因素

的影响 , 如温度、风速、悬浮颗粒物、浮游植物、

腐殖质含量、沉积物再悬浮和微生物等[2,23–24]。 

1.1  POPs 在水柱中的环境行为及影响因素 
POPs 在水–气界面的扩散交换会受到风速和温

度等因素的影响。风速通过改变大气–水表面之间

的质量传质系数影响 POPs 的扩散作用; 风速越高, 

温度越高, 水面 POPs 的挥发和扩散加快。水体的

生产力、浮游植物和微生物的吸附以及颗粒物的沉

降等也能够影响水–气界面的 POPs 转移, 进而影响

POPs 在水生生态系统中的归趋。研究表明 , 当水

体发生富营养化时, 浮游植物的生长率和生物量会

大大增加, 浮游植物的吸收会导致水柱中 PCBs 浓

度降低, 打破 PCBs 在水–气界面的平衡状态, 促进

PCBs 从大气向水柱转移[2]。当浮游植物的生物量

翻倍时 , 大气–水柱之间某些有机污染物的交换通

量能够增加  32%~37%, 一般低氯代污染物的增加

量要比高氯代污染物的增加量多。在水柱中, POPs

被颗粒物(主要是浮游植物)大量吸附和吸收后, 随 
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图 1  POPs 在大气–水柱–沉积物之间的迁移过程 
Fig. 1  Transmission of POPs in air, water column and sediment 

着颗粒物的沉降向底栖生境转移, 增加了沉积物中

POPs 的浓度[24]。因此, 沉积物成为 POPs 进入水环

境以后的主要蓄积场所和归宿 , 沉积物中的  POPs

浓度通常要比相应水柱中的浓度高几个, 甚至十几

个数量级[25]。此外, 腐殖质的含量和成分也是影响

水柱中及生物体内  POPs 浓度的重要因素。Carter

等 [26]发现, 腐殖质吸附 POPs 的程度受到腐殖质来

源、类型、pH 值、Ca 浓度、离子化程度和腐殖质

浓度大小的影响。进一步的研究表明, 随着水体中

腐殖质增加, POPs 浓度会不断下降, 原因是腐殖质

能够大量吸附 POPs, 降低水体以及生物体内 POPs

的浓度, 且对于疏水性较强的 POPs 的影响相对更

大[23]。 

1.2  POPs 在沉积物中的环境行为及影响因素 
由于沉积物的化学成分和结构形态不同, 它们

与  POPs 相互作用决定了  POPs 的稳定程度、迁移

速率和生物有效性的差异很大。砂质沉积物中的

POPs 浓度较小 , 而泥质沉积物中由于有机质含量

高, 吸附能力强, POPs 的浓度较大。沉积物中有机

质的组成类型也对 POPs 的吸附有很大的影响, 粒

径越小的颗粒物 , 其有机碳含量越高 , 吸附  POPs

的能力越强 [27–29]。研究发现 , 沉积物中总有机碳

(TOC)含量与  PAHs 含量显著相关 , 沉积物的粒径

与 OCPs 和 PCBs 的含量之间有很好的相关性[30]。 

沉积物中的 POPs 在一定条件下会发生各种转

化, 或从颗粒物上解吸, 再次进入水柱中。微生物

分解是影响 POPs 含量和分布类型的重要因素, 且

在不同的环境条件下, 微生物对 POPs 的降解活性

和转化产物不同。例如, 对鸭川河 3 个不同站点沉

积物中的林丹和六氯苯的降解研究发现, 微生物对

3 个站点的六氯苯(HCBs)几乎是同时开始降解的 , 

但对于反–林丹(TC)和顺–林丹(CC), 不同采样点开

始降解的时间有很大差异。当实验结束时, 不同种

类  POPs 的 降 解 率 差 别 很 大 , 分 别 是  HCBs>TC> 

CC。同时, 微生物对 POPs 的降解也受到环境理化

条件的影响。例如 , 沉积物中的有机碳(TOC)含量

越高、有机污染越严重, 微生物对 POPs 的降解速

率 越 高 [31] 。 DDT 在 厌 氧 条 件 下 被 微 生 物 分 解 为

DDD, 而在好氧条件下转为  DDE[32]。透光层的颗

粒物在沉降过程中 , 有机质不断降解 , 浓度下降 , 

但 POPs 的浓度却不断升高, 在颗粒物沉降到沉积

物表面之后, 大部分有机质被微生物降解, 此时大

部分 POPs 被释放出来, 再次进入水柱中循环。除

微生物外, 温度等物理条件同样也是影响沉积物中

POPs 再循环的重要因素。研究发现 , 随着温度的

升高, 沉积物中有机氯农药的释放明显加强, 且在

紊动条件下的释放速率和强度远远大于静止条件 

下[25]。沉积物中的 POPs 除通过解吸释放到水柱中

外, 还可以通过沉积物的再悬浮进入水柱中。湖泊

在秋季分层结束时, 沉积物中的 POPs 会随着颗粒
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图 2  POPs 的理化性质对生物富集性的影响 
Fig. 2  Influence of phy-chemical properties of POPs  

on bioaccumulation 

物的再悬浮再次进入水柱中。研究证实, 现场调查

到的水柱中 POPs 沉降通量会比大气沉降通量高

1~2 个数量级, 就是由沉积物的再悬浮造成的[33]。 

在水生生态系统中, 风速、温度等气象因素和

水动力条件会影响 POPs 在水–气界面以及水柱–沉

积物中的迁移, 生产力、浮游生物、微生物、悬浮

颗粒物、腐殖质等理化和生物因素会通过吸附、吸

收、解吸、沉降和再悬浮作用影响水柱中溶解态

POPs 的浓度 , 并进一步影响生物体中  POPs 的浓

度。沉积物中微生物的代谢和转化是 POPs 从水生

生态系统中脱离的一个重要途径, 会受温度、溶氧

等因素的影响。 

分析  POPs 在环境介质中的传递和转化 , 是研

究  POPs 在水生生态系统中环境行为的基础和前

提。目前, 有关 POPs 在水柱和沉积物中分布和污染

水平的研究较多, 对 POPs 在水–沉积物介质之间以

及大气–水–沉积物介质之间的传递、转化动态行为

及 影 响 因 素 的 深 入 、 系 统 分 析 相 对 匮 乏 。 另 外 , 

POPs 在环境介质中传递的影响因素纷繁复杂 , 互

相联系, 但目前的研究往往只关注其中的几个主要

因素 , 缺少对这些因素的综合考虑和动态变化研

究。环境介质的理化性质受到生物群落和食物网结

构变化的反馈作用, 因此, 单纯从环境介质的角度分

析 POPs 的行为, 很难准确把握其潜在的归趋机制。 

2  POPs 在生物个体中的环境行为及

影响因素 

POPs 在进入水生生态系统以后 , 会通过生物

体的皮肤、鳃等器官的被动扩散和捕食作用进入到

生物体内, POPs 在环境介质和生物体之间的分配和

传递作用 受诸多因素 的影响 : 1) POPs 理化性质 ; 

2) 生物体生理性质。 

2.1  POPs 理化性质的影响 
POPs 的理化性质主要包括种类、分子大小、

分子结构、亲脂性、卤代程度等, 但它们之间互相

关联。POPs 的苯环数量越多, 卤代程度越高, 分子

越大, 亲脂性越强。在不同情况下, 这几方面因素

在 POPs 生物富集过程起的作用不同, 有时是协同

作用 , 有时作用是相反的 [3,34–35]。例如 , 氯代程度

越高 , 分子越大 , 亲脂性越强 , 因此生物富集性会

越高; 但氯代程度越大 , 分子也会变大 , 由于阻碍

作用又会降低生物富集性。因此, 在研究 POPs 的

生物富集性时, 尤其是同一类 POPs 的各种同系物

的生物富集性时 , 需同时评价这几类因素的影响

(图 2)。 

1) POPs 的亲脂性和卤代程度会影响生物富集

作用及变化。Nizzetto 等[36]在意大利南部的马久里

湖发现 , 春季水华爆发前后 , 对于  lgKow>6.7 (Kow

为辛醇水分配系数)的 PCBs 来说, 水柱中悬浮颗

粒 的 吸 附 量 占 绝 大 部 分 , 约 为  50%~75%; 对 于

lgKow<6.7 的 PCBs 来说, 水柱中溶解态的 PCBs 占

优势, 为 5%~35%。在浮游动物体内, 低氯代 PCBs 

(lgKow<6.45)的生物富集因子 (BAFs)的最大值发生

在水华爆发高峰期, 高氯代 PCBs (lgKow>6.45)的生

物富集因子(BAFs)最大值发生在水华爆发之前。 

2) POPs 的种类、亲脂性和结构会影响其生物

富集性及其在生物体内的生物转化和代谢分解。

Mizukawa 等 [3]分析日本东京湾中双壳类、螃蟹、

鱼 、 海 水 以 及 沉 积 物 中 所 含 的  20 种  PBDEs 和

PCBs 的生物富集性 , 发现  PBDEs 和  PCBs 的生物

浓 缩 因 子 (BCFs)随 着  Kow 的 增 加 而 增 加 , 但 是 当

lgKow>7 以后, BCFs 随着 Kow 的增加而下降。PCBs

和大多数的  PBDEs 同系物存在生物放大作用 , 但

另外几种  PBDEs 同系物不存在生物放大作用 , 其

原因可能是在生物体内被生物转化或代谢分解了。

Hoekstra 等[37]研究了几类有机污染物在阿拉斯加和
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表 1  影响 POPs 生长稀释的生物体生理特征 
Table 1  Physiological features that influence the bioaccumulation 

生理特征 对 BAFs 的影响 主要文献 

生长率 生长率加快, 导致“生长稀释”, 降低水柱、浮游生物等生物体内的 POPs 浓度 [23] 

性别 雌性生物通过产卵, 降低体内 POPs 浓度 [23, 43–44] 

脂质 脂质与体内 POPs 浓度呈正相关 [33, 45] 

生物转化 生物转化会降低 POPs 浓度, 不同生物降解不同种类 POPs 的能力不同 [35, 38–39] 

体型大小 
有研究认为, 体型增大, 由于吸收、储存、转化等因素, 生物体对 POPs 的生物富集性降低;  

另有研究认为, 体型增大, 脂质含量增加, 生物富集增加 
[46–51] 

加拿大极地地区的桡足类生物体内的生物富集性 , 

其 大 小 顺 序 为 : 毒 杀 芬 >PCBs>HCHs>DDT> 

CHLOR >CIBz。毒杀芬和 PCBs 生物富集性之所以

较大, 是因为生物体内细胞色素 P-4502B 同工酶对

这两类物质的生物转化量较少。另有研究发现, 疏

水性相同的 PAHs 的生物富集性小于  PCBs, 因为

PAHs 在甲壳类和其他无脊椎动物体内较容易被代

谢而排出[35,38]。 

3) 分子结构和卤代程度会影响 POPs 的生物富

集性。例如, 7 氯代和 8 氯代二口恶英和呋喃的营养

级放大系数非常低 , 原因是这些物质的分子较大 , 

限制了它们通过细胞膜进入细胞, 并且生物体可以

通过排泄作用将它们排出体外 [35,39]。Opperhuizen

等[40]也认为疏水性很强的 PCDDs 和 PCDFs 在生物

体内的生物富集性不高是由于氯代程度高和分子结

构较大, 阻止其扩散和吸收, 降低了生物富集性。 

4) POPs 的分子量和亲脂性影响生物富集性。

Khairy 等 [35]研究了几种有机污染物在河口食物网

的分布 , 结果显示 , 小分子量  PAHs 的脂溶性较低

(lgKlip-w<4.1), 生 物 富 集 因 子 (lgBAFs)随 着 脂 溶 性

(lgKlip-w)的增加而线性增长 ; 分子量增大 , 脂溶性

增加(4.1<lgKlip-w<5.4), 生物富集因子(lgBAFs)的增

加变缓。原因是分子量较低时 , PAHs 在水中的溶

解度较大, 且在生物体内的生物转化率较低, 吸收

速率远高于清除速率 , 因此有明显的生物富集现

象。而当分子量增大时, PAHs 的生物转化率提高, 

生物富集系数降低。 

一般情况下, POPs 的疏水性(Kow)是预测其在生

物体或食物网内生物富集、生物放大的重要指标和

因素 , 但实际上 , 即使 POPs 的疏水性 (Kow)相同 , 

它们在环境和生物体内的分布模式也是不同的, 与

它们的种类、结构和分子大小等具有很大的关系。

POPs 的这些理化性质之间是互相联系、互相影响

的 , 因此 , 在研究  POPs 在环境或生物体内的分布

或是生物富集效应时, 需要综合考虑并识别上述不

同因素的影响(图 2)。 

2.2  生物个体因素的影响 
研究证明, 生物个体的生理特征等因素(如: 生

长率、性别、脂含量、生物转化和体型等)会影响

POPs 的生物富集性[41–42](表 1)。 

生长率的提高会降低生物体内 POPs 浓度。在

夏季富营养化的湖泊中, 浮游植物生长最快, 生物

量增加 , 此时体内  POPs 浓度较低 , 尤其是高氯代

PCBs 等疏水性较强的化合物。原因在于: 1) 浮游植

物大量生长、生物量增大, 形成稀释效应; 2) 浮游

植物对 POPs 的大量吸收, 打破了水–气界面的平衡

分配, 降低了水柱中溶解态 POPs 的浓度; 3) 浮游

植物对 POPs 的吸收分为两个主要的步骤, 首先是

POPs 被吸附在浮游植物的表面(较快), 之后  POPs

从细胞的表面转移到细胞内部 (较慢 ), 分子越大 , 

脂溶性越强, 转移越慢。当浮游植物生长率较快时, 

POPs 在浮游植物和水柱之间分配失衡。因此浮游

植物的生长率越快, 生物量越大, POPs 的脂溶性越

强, 生长稀释效应就越大。不仅浮游植物如此, 鱼

类等其他生物当生长率大大提高的时候, 其体内的

POPs 浓度也会下降[23]。 

雄 性 生 物 体 内 的  POPs 浓 度 高 于 雌 性 , 这 是

因为雌性生物会通过产卵降低体内  POPs 的浓度。

研 究 发 现 , 雌 性 梭 子 鱼 体 内 的  POPs 浓 度 随 着 年

龄、体重和体型的增大而线性下降, 这是由雌鱼的

季节性产卵造成的, 卵中含有的脂质含量比肌肉高

10 倍 , 其污染物的浓度也相应地高  10 倍左右 , 而

雄 性 通 过 性 器 官 排 泄 的 污 染 物 较 少 [23] 。 此 外 , 

McManus 等 [43]发现 , 雌性桡足类动物在产卵过程
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中 , 体内的  PCBs 浓度也下降较快 , 同样是由于很

大一部分 PCBs 转移到富含脂肪的卵上。Lotufo[44]

将小型的底栖桡足类暴露在荧蒽中, 发现有 50%的

化合物留在卵中, 通过产卵排出体外。 

生物体的脂质含量与其体内的 POPs 浓度具有

显著的正相关关系。Kidd 等 [45]发现  DDT 和  DDE

的浓度与生物体脂质含量显著正相关, 且浮游生物

要比相同营养级的底栖生物体内的  DDT 浓度高 , 

推测原因是前者的脂质含量比后者高。另外, 在寡

营养湖泊中 , 浮游生物、鱼类等生物体内的  POPs

浓度比富营养条件下高很多, 除上面提到的生物稀

释等因素以外, 寡营养条件下生物体内脂质含量更

高也是一个重要原因[33]。 

POPs 在生物体内的生物转化能够降低其生物

富集性。鱼类和很多的水生生物能够降解代谢不同

种类的 POPs 物质。例如, 一种吡啶酯的实际生物

富集系数是  5, 但根据辛醇–水分配系数(Kow)估算

得到的生物富集系数为 678, 原因就是生物转化降

低了污染物的浓度[39]。另外, 前面也提到, 相同脂

溶性(Kow)的  PAHs 的生物富集系数低于  PCBs, 原

因就是生物体更容易分解代谢 PAHs[35,38]。 

POPs 在生物体内的生物富集与体型大小有很

大的关系, 但对于不同物种、不同种类的 POPs, 其

相关关系是不同的。Davies 等[46]认为很多 POPs 生

物富集性的变化和大小主要是由体型造成的。有研

究发现 , 鱼类体型增大 , 脂质含量会增加 , 但是其

体内邻苯二甲酸酯的生物浓缩因子(BCFs)却下降为

原来的 1/25[47]。另有研究发现, 鱼类单位生物量含

有的 DDT 含量同样也随着体型的增加而下降 [48]。

这是由生物体的异速增长和生理过程变化造成的 , 

因为体型较大的鱼体对有机污染物的吸收变慢, 对

污染物的储存能力下降[49]。Harding 等[50]的研究结

果与此相反 , 他们发现浮游生物体内单位脂质的

PCBs 含量不会随着体型大小的变化而变化, 鱼类

单位脂质中  PCBs 含量会随着体型的增大而增大。

Kucklick 等[51]在苏必利尔湖的研究中发现, 随着体

型的增大, 胡瓜鱼单位鲜重的 PCBs 含量从体型最

小 时 的  21 ng/g 增 长 到 体 长 为  150~199 mm 时 的 

53 ng/g, 但单位脂质的  PCBs 含量几乎不变 , 他们

认为污染物浓度随着体型增大而增大是由脂质含量

随着体型增大而增加引起的。综上可知, 由于生物

体的生物代谢、脂质含量等原因, 使得体型大小在

POPs 生物富集方面所起的作用可能是不同的。 

生 物 个 体 的  POPs 生 物 富 集 性 研 究 一 直 是

POPs 研究的重点之一, 是研究 POPs 沿食物链放大

的基础, 也是研究 POPs 生物、生态毒性的前提。

研究者通常从 POPs 的理化性质和生物体生理性质

两 个 角 度 来 分 析  POPs 生 物 富 集 性 的 变 化 , 其 中

POPs 的疏水性(Kow)和生物个体的脂质含量是最常

用的两个因素。但是 , 这两个因素无法解释  POPs

生物富集性的实际变化, 需要从 POPs 的其他理化

性质和生物体生理性质方面综合考虑。在一定的条

件下 , 控制  POPs 生物富集的主导因素是变化的。

另外, POPs 的各理化性质和生物体的各生理性质是

互相联系、互相影响的, 彼此之间起协同或拮抗作

用。因此 , 单纯地从某几个因素来分别探讨  POPs

的生物富集性大小, 往往难以发现其规律性和动态

变 化 。 另 外 , 从 生 物 体 个 体 角 度 来 分 析 和 解 释

POPs 生物富集性的大小 , 难以反映种群和群落水

平上 POPs 的传递、迁移和变化, 也难以评估整个

生物群落的 POPs 暴露风险。因此, 未来对个体生

物 POPs 生物富集性的大小的研究需要进一步与种

群、群落的结构特征和动态变化相结合 , 同时考

虑环境介质的理化性质变化对  POPs 的迁移变化

和群落结构的影响。 

3  结论与展望 
3.1  研究结论 

1) POPs 在水柱和沉积物中的浓度、分布和迁

移 转 化 的 研 究 开 展 较 多 , 是 分 析 水 生 生 态 系 统

POPs 污染水平的初步探索, 是研究 POPs 生物富集

性及沿食物链生物传递的前提。研究发现, 气象和

理化因素通过改变 POPs 在水–气界面及水柱–沉积

物界面的迁移转化、降解、沉降、再悬浮、吸附、

解吸等过程, 影响 POPs 在水生生态系统的环境介

质中的环境行为。 

2) 个体层面的  POPs 分配和转化是识别  POPs

生物富集效应的基础, 是研究 POPs 生物、生态毒

性的前提, 也是研究 POPs 在食物网和生态系统中

传递的关键环节。已有研究主要从 POPs 的理化性

质和生物体的生理性质两个角度分析 POPs 在生物

个体中生物富集性大小, 其中, POPs 的疏水性(Kow)

和生物体的脂质含量是解释生物富集性最常用的两

个指标。亲脂性越强, 脂质含量越高, POPs 在生物

个体中的生物富集性越强。但是 , 在一定条件下 , 

POPs 的分子结构、大小、卤代等其他理化性质和
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生物体的生长率、代谢转化水平以及性别等其他生

理因素占主导作用 , 它们通过影响生物体对  POPs

的 分 解 代 谢 能 力 、 吸 收 程 度 和 排 泄 水 平 , 改 变

POPs 的亲脂性和脂质含量与生物富集性之间的相

关关系。并且, POPs 的各理化性质以及生物体的各

生理性质间互相影响, 因此在研究 POPs 在个体生

物中的富集性变化时, 需要在识别主要影响因素的

同时, 综合考虑其他影响因素的互相作用。 

3.2  研究展望 
1) POPs 在水生生态系统环境介质中的分布和

迁移转化的研究最为广泛, 但是, 目前往往将 POPs

在水柱和沉积物中环境行为的研究割裂开来, 缺乏

对 POPs 在不同介质之间传递行为及动态变化的研

究, 缺乏对其影响因素深入、全面的探讨, 对不同

传递行为及影响因素之间的互相联系关注不够。另

外, 环境介质的理化性质同时受到生物群落和食物

网结构变化的反馈作用, 单纯从环境介质的角度分

析 POPs 的行为, 很难准确地把握其潜在的归趋机

制, 因此需要从生态系统的角度开展系统研究。 

2) 目前有关  POPs 生物富集性的研究通常从

POPs 的理化性质和生物体的生理性质两个角度来

进行分析, 其中 POPs 的疏水性(Kow)和生物个体的

脂质含量关注的重点。但是, 影响 POPs 富集性的

主导因素会发生变化, 且各因素之间互相联系, 互

相影响, 起协同或拮抗作用。因此, 未来的研究需

要综合考虑多个因素来探讨 POPs 的生物富集性和

动态变化规律。另外, 个体生物的 POPs 富集性研

究难以反映种群和群落水平上 POPs 的迁移、转化

和暴露风险, 因此, 未来的研究需要结合种群、群

落的结构特征和动态变化, 同时考虑环境介质理化

性 质 的 改 变 对  POPs 的 迁 移 变 化 和 群 落 结 构 的   

影响。 

3) 食物网是生态系统结构和功能的综合体现 , 

是 POPs 在水生生态系统中传递的重要途径。由于

食物网结构复杂多变, 是研究的难点。其中, 底层

食物网是 POPs 进入食物网的基础, 也是能量传递

和物质流动的起点 , 但由于其体型小 , 使得  POPs

在底层食物网的研究受到限制, 未来应给予更多的

关注。底栖及底栖–浮游耦合食物在生态系统功能

方面的作用逐渐受到人们的重视, 因此 POPs 在底

栖及底栖–浮游耦合食物网中的环境行为研究已成

为热点方向。微食物网是食物网的关键一环, 但目

前对此方面的了解甚少, 未来应加强对 POPs 在微

食物网中环境行为的研究, 对于完善 POPs 的归趋

机制具有不可或缺的作用。 
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