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持久性有机污染物在水生食物网中的传递行为

冯秋园１，万　 祎２，刘学勤３，刘　 永１，∗

１ 北京大学环境科学与工程学院，水沙科学教育部重点实验室，北京　 １００８７１

２ 北京大学城市与环境学院，地球表面过程教育部重点实验室，北京　 １００８７１

３ 中国科学院水生生物研究所，武汉　 ４３００７２

摘要：食物网是持久性有机污染物（ＰＯＰｓ）在水生生态系统中传递的重要途径，了解其传递行为与机制是 ＰＯＰｓ 生态暴露风险评

价的科学基础。 本文从 ４ 个方面展开了讨论和分析：①食物网主要特征（营养级和食物链长度）与 ＰＯＰｓ 环境行为的关系；②

ＰＯＰｓ 在底栖及底栖⁃浮游耦合食物网中的环境行为；③微食物网对 ＰＯＰｓ 环境行为的作用；④食物网的变化对 ＰＯＰｓ 环境行为

的影响。 主要结论如下：①已有研究对水生生物中 ＰＯＰｓ 生物放大作用存在较大争议。 一般营养级越高，ＰＯＰｓ 生物富集性越

强，但由于各种生态和生理性质的影响，也存在例外情况。 食物链长度与 ＰＯＰｓ 生物富集性呈正相关。 ②ＰＯＰｓ 通过底栖食物

网将沉积物中的 ＰＯＰｓ 向上传递，底栖⁃浮游食物网的耦合提高了高营养级消费者的暴露风险，目前就 ＰＯＰｓ 在底栖食物网中的

生物放大性是否大于浮游食物网存在争议。 ③微生物具有较大的比表面积，是吸附 ＰＯＰｓ 的重要载体。 另，沉积物中的微生物

通过分解有机质，将 ＰＯＰｓ 释放到水柱中。 微生物降解也是环境中 ＰＯＰｓ 脱离环境的重要途径。 ④在内、外压力下，食物网结构

和功能发生变化，使物质和能量的传递方向和效率发生改变，并与环境理化性质的变化互相耦合，影响 ＰＯＰｓ 的环境行为。 当

前研究的重点多集中在 ＰＯＰｓ 在浮游食物网，尤其是高营养级浮游食物网中的环境行为，对 ＰＯＰｓ 在底栖及底栖⁃浮游耦合食物

网和微食物网中环境行为的研究相对缺乏。 有关 ＰＯＰｓ 在食物网中环境行为的研究多集中在食物网的某个部分，时间尺度较

短，缺乏对 ＰＯＰｓ 环境行为动态变化的研究，未来需深入开展多尺度和多角度的 ＰＯＰｓ 在食物网中环境行为的动态变化研究。
新型 ＰＯＰｓ 的生产和使用量不断增加，但有关其在食物网中环境行为的相关分析还较为匮乏，需加强研究。
关键词：持久性有机污染物；传递行为；营养级；食物链长度；浮游⁃底栖耦合食物网；微食物网；食物网变化
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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。 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，
是 ＰＯＰｓ 在生态圈中传递的一个重要的“汇”。 ＰＯＰｓ 进入水体后，被生物体通过被动扩散和摄食作用吸收，并
沿食物网传递，成为 ＰＯＰｓ 在水生生态系统中非常重要的环境行为，同时使顶级消费者受到高水平的 ＰＯＰｓ 暴

露风险，因此研究 ＰＯＰｓ 在水生生态系统食物网中的环境行为成为国内外研究的重点和热点［１⁃３］，但当前研究

的重点仍集中在 ＰＯＰｓ 在浮游食物网的传递，对在底栖及底栖⁃浮游耦合食物网和微食物网的研究仍不够充

分［４⁃５］，对各种内、外源环境压力下，食物网变化对 ＰＯＰｓ 环境行为影响的研究也相对缺乏［６⁃９］。 鉴于此，本文

从食物网的主要特征与 ＰＯＰｓ 环境行为的关系，ＰＯＰｓ 在底栖及底栖⁃浮游耦合食物网和微食物网中的环境行

为及影响因素，以及目前较为关注的几种内外源压力下食物网变化对 ＰＯＰｓ 环境行为的影响等 ４ 个方面，阐
述了 ＰＯＰｓ 在水生食物网中的环境行为，为揭示 ＰＯＰｓ 在水生生态系统中的归趋机制，判断水生生物的 ＰＯＰｓ
暴露风险，制定科学的环境标准提供参考。

１　 食物网主要特征与 ＰＯＰｓ 环境行为的关系

生物体所处的营养级和食物链长度是食物网的主要特征，是研究 ＰＯＰｓ 在食物网中生物富集或生物放大

时的重点考虑因素。 在不同的生态系统中，其影响往往是不同的，了解特定生态系统中营养级和食物链长度

与 ＰＯＰｓ 生物富集或生物放大之间的相关关系，并探索影响这种相关关系的主要因素一直以来是生态学的热

点问题。
１．１　 营养级与 ＰＯＰｓ 生物富集性的关系

生物放大作用是营养级对 ＰＯＰｓ 生物富集性影响的直接体现。 一般情况下，营养级越高，ＰＯＰｓ 生物放大

效应越明显。 研究发现，除 ＰＦＯＡ 外，爬行动物、哺乳动物等高营养级水生动物对 ＰＦＣｓ（ＰＦＮＡ、ＰＦＤＡ、ＰＦＵＡ、
ＰＦＤＯＡ 和 ＰＦＯＳ）的生物富集（ＢＡＦｓ）系数大于 ５０００，显著高于无脊椎动物和鱼类，存在明显的生物放大现

象［１０⁃１２］。 诸多研究发现［１３⁃１４］生物营养级（ １５Ｎ 值）和 ＰＣＢｓ 浓度之间显著正相关，生物放大因子大于 １。 通常

认为 ＰＯＰｓ 生物富集性随营养级升高而增大的一个重要原因是脂质含量增加，但实际上并不是所有食物网中

生物体的脂质含量都随１５Ｎ 的升高而增加。 另有研究表明，单位脂质 ＰＯＰｓ 含量与营养级之间仍有非常显著
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ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

的正相关关系，说明营养级增加本身对 ＰＯＰｓ 生物富集也具有重要影响，但营养级和脂质含量的相对贡献大

小较难评价［１５⁃１６］。
但污染物并不总是随营养级的升高而显示生物放大效应。 Ｎｅｆｆ 等［１７］、Ｖａｒａｎａｓｉ 等［１８］ 和 Ｂｒｏｍａｎ 等［１９］ 在

波罗的海的食物链中没有发现 ＰＡＨｓ 的生物放大现象，推测是由于营养级越高，生物体对 ＰＡＨｓ 的分解活性

越高，与其它地区的类似研究结果一致［２０⁃２２］。 Ｍｉｚｕｋａｗａ 等［２３］通过污染物浓度与生物体１５Ｎ 之间的相关关系，
分析了日本东京湾中 ２０ 种 ＰＢＥＤｓ 和 ＰＣＢｓ 的生物放大现象，发现 ＰＣＢｓ 和部分 ＰＢＤＥｓ 存在生物放大现象，另
几种 ＰＢＤＥ 同系物的浓度则随营养级升高而下降，其原因可能是在生物体内被转化或代谢分解了。 Ｎｆｏｎ
等［２４］分析了具有不同理化性质的 ＰＯＰｓ 在波罗的海浮游和底栖食物网中的传递，发现所有 ＰＣＢｓ 同系物和

ＯＣＰｓ 存在显著的食物链放大作用（ＦＣＭＦｓ＞１），但由于生物体的代谢分解作用，ＰＡＨｓ 和 ＰＣＮｓ 的食物链放大

系数（ＦＣＭＦｓ）小于 １，是营养稀释作用。 上述研究说明，ＰＯＰｓ 的食物链放大作用受到生物转化和代谢分解的

限制，特别是在较高营养级中［２５⁃２６］。 另有研究发现，一般低营养级浮游食物网不存在污染物的生物放大或很

低，在高营养级消费者体内存在明显的生物放大，因为低营养级生物对能量的需求量较低，因此食物的摄入量

相对更低，而食物摄入是 ＰＯＰｓ 富集的一个重要途径［２７⁃２９］。 Ｌｕｎｄｇｒｅｎ 等［３０］ 发现在亚北极地区波的尼亚湾的

底栖食物网中大多数高氯代 ＰＣＮｓ 没有生物放大现象，推测其原因是由于高氯代 ＰＣＮｓ 体积较大，阻碍了其在

生物体内的扩散和吸收。 Ｅｖｅｎｅｓｔ 研究了几种 ＰＯＰｓ 在斯的巴特尔群岛的孔斯峡湾底栖食物网中的生物富集

情况，发现除了顺式九氯，没有观测到 ＰＯＰｓ 的生物放大现象，几种无脊椎动物体内的 ＰＯＰｓ 浓度等于甚至超

过了鱼类或绒鸭体内的 ＰＯＰｓ 浓度，原因是这些底栖无脊椎动物是食腐性的，ＰＯＰｓ 的生物转化和排出能力

低，且直接暴露在 ＰＯＰｓ 浓度较高的沉积物间隙水中［３１］。
营养级对 ＰＯＰｓ 生物富集性的影响通常是通过生物放大或营养级放大来分析，一般情况下，ＰＯＰｓ 的生物

富集性随营养级的升高而增强，但也有例外，因为其它各种生态和生理性质，如猎物的丰度、生长速率、生物与

沉积物的接触程度、摄食 ＰＯＭ 的量、微生物环导致的高１５Ｎ 和低 ＰＯＰｓ 浓度等都不同程度地控制着 ＰＯＰｓ 的生

物富集，使 ＰＯＰｓ 的实际浓度偏离了根据营养级预测得到的值［３１⁃３３］。 另外，目前生物所处营养级一般用１５Ｎ 来

表示，生物放大性通过１５Ｎ 与 ＰＯＰｓ 浓度的相关关系来分析，但是对于底栖食物网，单纯地利用１５Ｎ 有时并不能

很好地指示底栖动物所处的实际营养级，因为某些生物或所摄食的生物具有同位素分馏作用，例如，一些摄食

ＰＯＭ 的生物，由于细菌环（ｂａｃｔｅｒｉａ ｌｏｏｐ）的分解和同位素分馏作用，ＰＯＰｓ 暴露风险降低，但是１５Ｎ 的值却提高

了［３４］；其次，１５Ｎ 基准值的季节性变化也会影响１５Ｎ 和 ＰＯＰｓ 相关关系的斜率；再者，很多底栖无脊椎动物是杂

食性 ／食腐性，因此导致 ＰＯＰｓ 传递的再循环，使 ＰＯＰｓ 的负荷较高，但是单纯地分析１５Ｎ 可能并不能反映出这

种循环。
目前，有关 ＰＯＰｓ 在水生食物网中的生物放大作用具有很大的争议，如 Ｂｒｕｎｅｒ 等［３５］、Ｌｏｓｓｅｒ 等［３６］和 Ｇｏｂａｓ

等［３７］等认为生物放大在整个食物网都存在，但 Ｂｏｒｇａ 等［３８］ 认为在低营养级中，由于生物体摄食吸收的 ＰＯＰｓ
可以忽略，所以不存在生物放大作用。 Ｇｕｒｕｇｅ 等［３９］认为生物放大只存在于直接呼吸空气的生物体内。 当前，
对营养级升高造成的 ＰＯＰｓ 生物富集性增强，主要还是从脂质含量增加来解释［４０］，但实际上，营养级升高本身

也是一个重要的影响因素，但是其具体影响机制纷繁复杂，存在很多疑问和不确定性。 Ｇｏｂａｓ 等［３１］ 推测一是

因为大部分生物量在沿营养级传递过程中转化成了能量被耗散，造成污染物的浓缩，二是由于食物在胃肠道

中被消化，提高了化学物质的逸度。 综上发现，营养级与 ＰＯＰｓ 在食物网中生物富集性之间的关系，及潜在的

具体机制仍存在很多疑问。 在具体的研究中，需要根据生物体的生理特征，结合 ＰＯＰｓ 理化性质和生态系统

的特点综合考虑，才能得到较为准确的预测结果。
１．２　 食物链长度与 ＰＯＰｓ 生物放大效应的关系

目前研究认为，食物链延长会增加顶级消费者体内的污染物浓度［２，４１⁃４２］。 Ｋｉｄｄ 等［４３］ 发现加拿大拉柏吉

湖中，鱼体内的毒杀酚浓度异常高，明显高于其它湖泊的同种鱼类。 通过对比湖泊的污染输入、营养级结构等

发现，拉柏吉湖比其它湖泊的食物链更长，同种鱼在拉柏吉湖中的 Ｎ１５要显著高于其他湖泊，从而导致其体内
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有异常高的污染物浓度，由此揭开了食物链长度会提高 ＰＯＰｓ 生物放大效应的认识。 Ｗｈｉｔｔｌｅ 等［４４］ 通过研究

苏必利尔湖、安大略湖、休伦湖、伊利湖的食物链长度和生物放大系数发现食物链长度和生物放大系数呈正相

关，进一步证明食物链延长会提高 ＰＯＰｓ 的生物放大作用。 另有诸多研究发现食物链延长会导致生物体脂质

含量增加，那 ＰＯＰｓ 生物富集的提高是否只是由于食物链延长引起的脂质含量增加而导致的？ 根据是否存在

糠虾和草食性鱼类，Ｒａｓｍｕｓｓｅｎ 等［２］对北美五大湖区的 ８１ 个湖泊划分为 ３ 类，通过对比顶级消费者湖红点鲑

（Ｓａｌｖｅｌｉｎｕｓ ｎａｍａｙｃｕｓｈ） 体内的 ＰＣＢｓ 浓度发现，增加 １ 个营养级，湖红点鲑（ Ｓａｌｖｅｌｉｎｕｓ ｎａｍａｙｃｕｓｈ）体内的

ＰＣＢｓ 浓度增加 ３．５ 倍，但脂质含量只增加了 １．５ 倍，因此认为食物链延长本身也会导致 ＰＯＰｓ 在顶级消费者

体内生物富集性的提高。 Ｂｅｎｔｚｅｎ 等［４０］进一步分析其原因得到：①糠虾具有昼夜迁移行为，会摄食部分沉积

物，导致其体内的 ＰＯＰｓ 浓度比其它同营养级浮游生物更高；②捕食浮游动物的鱼类通过捕食降低了浮游动

物的生物量，降低了生物量稀释作用，提高了 ＰＯＰｓ 浓度；③顶级消费者由捕食浮游动物改为捕食体型较大且

营养级相对较高的糠虾，摄食能耗降低，脂质含量增加［４５］，ＰＯＰｓ 浓度升高。

２　 底栖及底栖⁃浮游耦合食物网中 ＰＯＰｓ 的环境行为

目前，有关 ＰＯＰｓ 在食物网中传递的研究多集中在浮游食物网，但底栖食物网是生态系统中物质循环和

能量流动的重要环节，并通过与浮游食物网相耦合，共同影响 ＰＯＰｓ 在水生生态系统中的传递。 据研究：①底

栖初级和次级生产力的贡献非常大，大多鱼类对底栖初级、次级生产力的依赖程度甚至高于浮游初级和次级

生产力［４６⁃４８］。 ②底栖大型无脊椎动物在营养盐的循环和输入方面起到非常重要的作用［４９］。 ③底栖细菌的生

产力往往高于浮游细菌［５０］。 另外，底栖生境是 ＰＯＰｓ 在水生生态系统中循环流动的“汇”，底栖生物通过摄食

和被动吸收从沉积物中获取 ＰＯＰｓ，并通过底栖食物网向上传递到顶级消费者体内，是 ＰＯＰｓ 循环的关键部

分。 但 ＰＯＰｓ 在浮游和底栖食物网中的传递特征具有一定的差异。 Ｋｉｄｄ 等［１６］ 在马拉维湖研究发现，同一污

染物在浮游食物网中生物富集程度大于底栖食物网，其原因是同一营养级的底栖（藻类和腹足类等）生物比

浮游动物、毛翅类昆虫、腹足类生物的脂质含量低，且底栖藻类的生长率更高，产生“生长稀释”作用。 Ｎｆｏｎ
等［２４］发现 ＰＣＢｓ 在底栖食物链中的食物链放大系数要低于浮游食物链，推测是由于浮游生物缺少分解 ＰＣＢｓ
的酶。 但 Ｃａｍｐｆｅｎｓ 等［５１］认为沉积物中 ＰＯＰｓ 的逸度通常远大于水体，底栖生物受到的污染会更严重。 目前，
已普遍认识到底栖食物网对 ＰＯＰｓ 环境行为的重要影响，但底栖食物网在 ＰＯＰｓ 传递过程中所起的作用仍莫

衷一是，传递机制尚不清晰，未来还需要进一步的深入研究。
早期的研究中，底栖食物网和浮游食物网被认为是互相独立的，但是随着研究的深入，逐渐认识到二者是

通过各种方式耦合在一起的，通过物质和能量的互相传递和交换共同支持生态系统的功能［５２］，ＰＯＰｓ 在此过

程中随物质循环、能流流动出现耦合。 一般情况下，浮游⁃底栖食物网主要通过以下方式耦合：悬浮颗粒从水

柱中沉降，实现浮游生境对底栖动物的营养供给［５３⁃５６］；底栖生物降解颗粒有机质为营养盐，并再循环进入水

柱［５７⁃５８］，底栖沉积物的再悬浮加强浮游⁃底栖耦合过程［５９］；杂食性鱼类捕食生境多变，能广泛捕食浮游、底栖

生物及一些陆地的无脊椎动物［４７］，从而实现不同生境之间物质和能量的传递与交换［６０⁃６１］。 在上述过程中，
ＰＯＰｓ 随之一起实现浮游⁃底栖食物网的耦合，因此只分析一种 ＰＯＰｓ 传递路径，不能准确地判断顶级捕食者体

内 ＰＯＰｓ 的来源和暴露风险。 例如，通过底栖⁃浮游食物网的耦合，沉积物中的有机碳可以再循环进入到浮游

生物体内，同时将沉积物中与有机碳相络合的 ＰＯＰｓ 通过食物网向上传递，沉积物中积累多年的 ＰＯＰｓ 使得水

柱中捕食者体内的污染物浓度维持在一定的水平［１５，６２］。 糠虾等白天在湖泊底部摄食底栖生物，晚上迁移到

上层水柱中，捕食浮游生物，实现能量和 ＰＯＰｓ 的浮游⁃底栖耦合。 通过模拟糠虾的 ３ 种生活情景：①只生活在

浮游生境；②部分时间生活在浮游生境，部分时间生活在底栖生境；③只生活在底栖生境。 模拟结果显示情景

①中糠虾体内的 ＰＣＢｓ 浓度最小，情景③最大，情景②介于两者之间，且其模拟结果与实测值最相符［９２］。 这说

明了浮游⁃底栖食物网的耦合，及耦合提高了浮游动物和鱼类的 ＰＯＰｓ 暴露风险。
在过去，底栖生境往往只作为污染物在水生生态系统中传递的 “汇”，且由于采样困难等原因，ＰＯＰｓ 在底
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栖食物网中环境行为的研究相对较少，但了解 ＰＯＰｓ 在底栖食物网中的环境行为是解析 ＰＯＰｓ 在水生生态系

统中归趋机制必不可少的内容，需进一步加强研究。 另外，底栖食物网通过多种过程和浮游食物网耦合，对
ＰＯＰｓ 的环境行为产生复杂影响，但目前对 ＰＯＰｓ 在底栖⁃浮游耦合食物网中的归趋机制知之甚少，是未来探索

的一个重点。

３　 微食物网对 ＰＯＰｓ 环境行为的作用

微生物，包括病毒、细菌、鞭毛虫、纤毛虫、浮游植物和微型的浮游动物，在生态系统中具有非常重要的作

用，这些生物形成一个非常复杂的微食物网。 微食物网通过以下机制影响食物网的结构、功能：①矿化分解有

机质为浮游植物提供营养盐；②有机碎屑消耗殆尽时，细菌会与浮游植物竞争无机营养盐［６３⁃６４］。 ③细菌可以

替代小型浮游动物，缓解初级生产者的被捕食压力。 ④沉积物中的细菌是大型无脊椎动物的食物来源，但有

关这一点存在较大的争议［６５⁃６６］。 研究表明，微食物网在 ＰＯＰｓ 的传递过程中也起到重要作用，微生物吸附是

ＰＯＰｓ 传递的一个重要途径，可以通过微食物网向高营养级生物传递。 微生物丰度高、体型小、周转速率快、具
有最大的比表面积，在水生生态系统中异养细菌通常占到了生物表面积的 ８０％，因此成为一个非常重要的

ＰＯＰｓ 吸附体。 且由于微生物体型较小，ＰＯＰｓ 在微生物与水相之间很快达到平衡，几乎不受“生长稀释”的影

响，因此微生物成为比浮游植物更重要的 ＰＯＰｓ 吸收介质［６７］。 另外，颗粒物沉降过程中有机质被不断分解，在
一个较短的时间内，细菌分解不会影响 ＰＣＢｓ 在颗粒物与水之间的分配，导致 ＰＣＢｓ 浓度不断升高［６８］。 同时，
矿化分解提高了颗粒物的表面积，增加了 ＰＣＢｓ 的吸附［６９⁃７０］。 当颗粒物沉降到沉积物表层时，微生物丰度较

大，有机质被大量分解，然后大部分 ＰＣＢｓ 再次进入到水柱中，进行再循环。 由此可见，微食物网对 ＰＯＰｓ 在水

生生态系统中的传递和再循环起到了非常重要的作用。 另外，众所周知，微生物分解是 ＰＯＰｓ 离开水生生态

系统的重要途径，但由于微食物网采集及分析存在诸多困难，其相关研究还非常缺乏。

４　 主要内外源压力下的食物网变化及对 ＰＯＰｓ 环境行为的影响

食物网是 ＰＯＰｓ 在水生生态系统中传递的关键路径，在受到一系列的内源驱动和外源压力时，食物网的

组成、结构和功能会发生很大的变化，从而使食物网的动力学特征发生较大的变化。 其中，季节变化会使水生

生态系统发生规律性变化，探索由于季节演替导致的 ＰＯＰｓ 在环境介质与食物网之间，及食物网内部环境行

为的规律性变化是生态学研究的重点之一；另外，富营养化和外来物种入侵或引进导致的生态和环境灾变是

目前国际上水生生态系统普遍存在的两个问题，在这种外源压力下，水生生态系统的结构和功能会发生显著

变化，甚至发生稳态转换，从而使 ＰＯＰｓ 在食物网中的环境行为和归趋机制发生变化。 因此，本文从季节变

化、富营养化和外来物种入侵或引进这三个较为常见和普遍关注的内、外源压力入手，探讨了食物网变化对

ＰＯＰｓ 环境行为的影响。
４．１　 食物网的季节演替对 ＰＯＰｓ 传递的影响

光照、温度、风和径流输入等的季节变化会导致水生生态系统的理化性质，生物体的生理特征和种群结构

发生周期性变化，进而引起食物网结构和功能的变化，使 ＰＯＰｓ 的环境行为发生变化。
研究认为，温度、光照、营养盐和水动力条件的变化使浮游植物的生物量及物种组成发生季节演替，浮游

植物是食物网中物质循环和能量流动的起点，通过“上行控制”作用使高营养级消费者的栖息环境、生长率、
食性等发生较大的变化，进而引起整个食物网的变化。 在诸多地区的浮游和底栖食物网中都观察到了明显的

季节变化［３１，７１⁃７３］。 研究表明，水生生态系统中 ＰＯＰｓ 浓度具有明显的季节变化，７ 月份最低、９ 月底最高，之后

又不断下降，其原因主要是由于藻类生产力的季节变化造成的［７４⁃７５］。 Ｎｉｚｚｅｔｔｏ［８］ 研究发现，浮游动物体内的

ＰＣＢｓ 浓度在水华后期剧烈下降，生物富集系数（ＢＡＦ）最低，不存在生物放大作用，在水华爆发前期和爆发期

存在明显的生物放大作用。 因为在水华期间，浮游动、植物快速生长，生物量剧烈变化，通过“生长稀释”和
“生物量稀释”改变了 ＰＣＢｓ 的暴露风险。 另外，浮游动物物种组成、捕食者和生理学特征的季节性变化也会
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影响 ＰＯＰｓ 的生物富集性。 鱼类的生长率和种群结构与初级生产力和浮游生物的密度密切相关，浮游动、植
物的季节性演替，使得鱼类的摄食习性也有周期性的变化，进而导致鱼类 ＰＯＰｓ 生物富集性的季节变化［４４］。
另外，各种不同鱼类其单位脂质 ＰＯＰｓ 浓度的季节变化不一样，其原因目前还不是十分明确，推测可能是食性

不同和迁移方式不同造成的［２７，３１］。
此外，浮游植物的季节性生长会影响有机质的沉降，有研究发现一年中大约有 ７０％脂质沉降发生在春季

水华时期，与此同时 ＰＯＰｓ 沉降量也最大，底栖生境的 ＰＯＰｓ 暴露风险增加［７６］，而在冬季，脂质的沉降量较低，
ＰＯＰｓ 主要在浮游食物网中富集［６７］。 底栖群落的能量很大程度上依靠浮游生境的浮游碎屑［５３］，同位素分析

显示浮游植物是底栖无脊椎动物的主要食物来源［７７］。 浮游碎屑沉降量的显著季节变化，使底栖群落的生存

环境和食物资源发生显著的季节变化［６５］，进而使底栖大型无脊椎动物的脂质含量发生季节变化［７８］，而脂质

含量是影响 ＰＯＰｓ 生物富集的主要因素；另外，摄食作用是生物体 ＰＯＰｓ 的主要来源之一，因此浮游生态系统

中污染物的季节性变化会反映到底栖群落中，但其变化趋势和幅度可能会存在差异，因为很多底栖动物是杂

食性的，能够缓解季节变化的影响，而且新沉降的物质能够很快地与老的沉积物混合（生物扰动），使得 ＰＯＰｓ
分布特征发生混合。 总体上，底栖食物网生物富集性的季节性变化不如浮游食物网显著。 另外，不同底栖种

群之间的季节变化趋势和幅度也各不相同，因为它们的生态特征（摄食模式、死亡率）和生理特征（氧吸收速

率、生物转化能力、新陈代谢等）不同，这些都会影响污染物吸收、传递、排泄［３１］。 Ｈｕｍｍｅｌ 等［７９］ 和 Ｃａｐｕｚｚｏ
等［８０］的研究发现，底栖软体动物体内的 ＰＣＢｓ 浓度受到季节性产卵和生殖的影响，会发生明显的季节变化，生
殖会减少软体动物体内 ５０—６６％的 ＰＣＢｓ 含量［８１］。

环境理化性质和生物因素的季节变化造成 ＰＯＰｓ 在环境和食物网中的分配和行为发生变化。 如，夏季水

温升高，底栖生物和微生物活性增强，表层水流变慢和热分层出现，加剧了底部的缺氧，促进 ＤＤＴ 厌氧分解，
ＤＤＤ 浓度升高［８２］。 另外，夏季水温升高改变生物的呼吸率和膜的通透性，ＰＯＰｓ 吸收速率加快，生物富集性

增强，ＰＯＰｓ 暴露风险升高［８３］。
季节演替通过温度、风速、光照、ＤＯ 等因素的周期性变化，驱动食物网发生规律性变动，造成 ＰＯＰｓ 在食

物网中的环境行为的季节性变化。 环境介质、ＰＯＰｓ 的性质与食物网变化互相影响，共同作用于 ＰＯＰｓ 的环境

行为，但目前往往只考虑某一方面对 ＰＯＰｓ 环境行为的影响，对三者之间的联系关注不够。 另外，大多数研究

只集中在食物网的某一环节，如低营养级浮游食物网，缺乏从整体角度的探索，且研究的时间尺度较短，多集

中在某年的特定季节，难以发掘其规律性变化。 因此，未来的研究需要从多角度、整体性和长时间尺度上深入

研究 ＰＯＰｓ 在水生食物网中环境行为的季节性变化。
４．２　 富营养化条件下食物网变化对 ＰＯＰｓ 环境行为的影响

富营养化和 ＰＯＰｓ 污染是水生态系统目前遇到的两个重要环境问题，这两者之间往往是同时发生、互相

联系的。 传统上，富营养化和 ＰＯＰｓ 污染的研究通常是分开的，但后来的研究发现，营养水平能够影响污染物

的循环和可生物利用水平［８］（图 １）。 瑞典环境保护局于 １９９５ 年开展了揭示白令海附近海域及湖泊的富营养

与污染物（ＰＯＰｓ，微量金属）之间互相联系的 ５ 年研究计划（ＥＵＣＯＮ） ［６］。
富营养化会促进水－气界面的 ＰＯＰｓ 输入［７４］，或减少挥发［４］，改变食物网组成、多样性和优势种以及生态

作用机制和能流传递效率、方向，直接或间接地影响 ＰＯＰｓ 的环境行为和传递机制［６，８４⁃８５］。 对于初级生产者，
富营养化促使浮游植物的优势种由蓝、绿藻取代硅藻、金藻等，初级生产力大大提高，生物量增加，大型水生植

物和底栖藻类死亡，初级生产力从底栖为主导变为浮游占主导。 由于蓝藻的食物品质较差，使消费者的食物

类型从浮游向底栖转变［８６⁃８７］，从而改变了食物网中物质流的传递方向，同时改变了 ＰＯＰｓ 沿食物网的流动路

径。 浮游生物 ＰＯＰｓ 浓度降低，其原因在于：相较于硅藻和金藻等，蓝藻的脂质含量较低［８８⁃８９］；且生物量大大

增加导致“生物量稀释”，生长速率较快，发生“生长稀释” ［９０⁃９３］；另外，在富营养条件下，藻类的脂质含量相较

于贫营养条件下更低［１６，６７］。
对于浮游和底栖动物，富营养化导致透光度下降，附生藻类和大型水生植物死亡，①使得浮游和底栖动物
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的栖息、避难生境减少，增强了鱼类的捕食作用［９４⁃９５］，大型无脊椎动物减少，且小型化；②蓝藻爆发，可摄食的

食物资源减少，质量变差，导致初级消费者丰度下降、优势种改变，且食性发生变化。 因此 ＰＯＰｓ 在食物网中

的传递路径发生变化；③藻类爆发导致有机质的沉降量增加。 首先，有机质大量分解造成沉积物－水界面缺

氧［９７］，底栖生物大量死亡，优势种变为耐受低氧种［６，８７，９５⁃９６］，使得底栖食物网发生较大的变化，ＰＯＰｓ 沿食物网

的传递发生改变。 其次，ＰＯＰｓ 随颗粒物沉降的通量增加［６７，９７］，大部分 ＰＯＰｓ 从水柱中移除，降低了浮游生境

的 ＰＯＰｓ 暴露风险［９８⁃９９］，多项研究表明浮游食物链中 ＰＯＰｓ 浓度与富营养化水平呈负相关［９２，１００］。 同时沉积物

中 ＰＯＰｓ 浓度升高［４，８９］，底栖食物网的暴露风险提高［７５，１０１⁃１０２］。
对于鱼类等高营养级生物，富营养化会减少物种进化过程中对环境变化的生态响应，导致物种灭绝，降低

多样性［１０３］，另外浮游和底栖群落的变化，使鱼类的摄食食性、生长率和脂质含量都会发生较大的，影响 ＰＯＰｓ
的生物富集和传递效率［９３，１０４⁃１０５］。 例如，Ｌａｓｓｏｎ 等［９８］对瑞典的 ６１ 个湖泊研究发现，鱼类体内 ＰＣＢｓ 生物富集

系数（ＢＡＦ）与湖泊生产力呈显著负相关，因为富营养化条件下生产力提高，鱼类生长加快，发生“生长稀释”。
另外，鱼类等高营养级的生物，其摄食吸收的 ＰＯＰｓ 所占比例较大，低营养级 ＰＯＰｓ 浓度的变化会沿食物链影

响鱼类体内的 ＰＯＰｓ 浓度［９３，１０６］。 但是上述几个不同的影响因素，在不同的生态系统中或是不同的条件下，起
主导作用的因素不同。

对于微生物，富营养化会直接或通过改变栖息生境的理化性质间接地影响微生物对 ＰＯＰｓ 的分解速率，
Ｇｒａｈａｍ 等［１０７］研究认为富营养条件下微生物降解 ＰＯＰｓ 的速率要高于寡营养水平，但是目前这方面的研究相

对较少。 另如前文所述，富营养化会扩大和加强底栖生境的缺氧程度，促使微生物将 ＤＤＴ 转化为 ＤＤＤ［８２⁃８３］。

图 １　 富营养化条件下食物网变化对 ＰＯＰｓ环境行为的影响

Ｆｉｇ．１　 Ｉｎｆｌｕｅｎｃｅｓ ｏｆ ｆｏｏｄｗｅｂ ｃｈａｎｇｅｓ ｃａｕｓｅｄ ｂｙ ｅｕｔｒｏｐｈｉｃａｔｉｏｎ ｏｎ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｂｅｈａｖｉｏｒｓ ｏｆ ＰＯＰｓ

４．３　 物种入侵或引进对 ＰＯＰｓ 环境行为的影响

外来物种的入侵或引进是目前水生生态系统遇到的危机之一，对食物网的组成、结构和动态变化产生了

重要的影响，例如，生物体的食性、生长率、营养位等，进而影响 ＰＯＰｓ 的暴露风险，及在食物网中的环境行为

和传递机制。 研究发现，中营养级物种入侵会导致浮游动物和摄食浮游动物鱼类的营养位（ ｔｒｏｐｈｉｃ ｐｏｓｉｔｉｏｎ）
增加，提高其捕食者体内的污染物浓度，例如，尾突蚤或胡瓜鱼等中营养级物种入侵后，改变了浮游动物的群

落结构，优势种由枝角类变为桡足类，浮游动物生物量降低［１０８⁃１０９］，提高了浮游动物和鱼类的营养位，进而导

致其体内的污染物浓度升高［９，１１０］。 另外，在食物网中引入糠虾等新物种，会延长食物链长度，且由于糠虾的

昼夜迁移行为，会增加浮游⁃底栖食物网的耦合程度，导致 ＰＯＰｓ 在顶级消费者体内的浓度升高［２］。

７　 ９ 期 　 　 　 冯秋园　 等：持久性有机污染物在水生食物网中的传递行为 　



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

但其它研究发现，外来种入侵并不总是引起较高营养级生物污染物暴露风险的增加。 在加拿大实验湖

Ｌ２２７ 和 Ｌ１１０ 中引入梭子鱼或肉食性白斑狗鱼后，生态系统的群落结构、物种丰度和优势种都发生了改变，很
多鱼类的摄食习惯发生变化，从主要摄食浮游动物转变为摄食底栖动物，提高了营养位，但鱼类体内的 ＰＣＢｓ、
ＤＤＴ、ＨＣＨ 和 Ｈｇ 等污染物的浓度或是没有变化，或是下降了，推测这可能是由于营养级之间复杂的级联作用

导致的［１１１］。 例如，中营养级物种入侵，导致浮游动物减少，浮游植物的生物量增加，产生 “生物量稀

释” ［１０９，１１２⁃１１３］，或因为入侵的物种比传统猎物的营养位更高［１１０，１１４］、密度更大［１１５］，消费者的捕食偏好改变，觅
食效率提高，生长率更高［９］，从而导致“生长稀释”，使污染物浓度下降。

物种入侵或是人工引入会通过营养级联作用对多个营养级产生不同程度的影响，从而对食物网的结构、
功能和生态过程产生影响，进而导致 ＰＯＰｓ 沿食物网的传递发生很大的变化，但目前对这方面的研究还相对

较少，作用机制还不甚清晰。

５　 结论与展望

营养级和食物链长度是食物网的 ２ 个主要特征，是研究 ＰＯＰｓ 生物富集或生物放大时的重点考虑因素。
一般情况下，ＰＯＰｓ 生物富集与营养级呈正相关，但受到生物体各种生理、生态因素和 ＰＯＰｓ 理化性质的影响，
有时会出现例外。 各种影响因素纷繁复杂，如何互相联系作用于营养级与 ＰＯＰｓ 生物富集性之间的相关关系

尚不十分明确，需进一步探索。 食物链长度与生物富集呈正相关，除脂质的影响外，其它具体作用机制还需深

入研究。 底栖食物网是 ＰＯＰｓ 在水生生态系统中传递的一个重要途径，但目前对 ＰＯＰｓ 在底栖食物网中环境

行为的认识莫衷一是，尚不明确。 另外，底栖食物网通过各种过程与浮游食物网耦合，对 ＰＯＰｓ 的环境行为产

生复杂的影响，但相关研究甚少，需要加强关注。 微食物网对 ＰＯＰｓ 环境行为的影响逐渐被关注，目前相关研

究主要集中在细菌对 ＰＯＰｓ 的分解和吸附作用，由于微生物体型小，分析困难，微食物网中 ＰＯＰｓ 环境行为的

动态研究和定量研究还相对缺乏。 在内源驱动和外源压力的作用下，比如季节演替、富营养化、物种入侵等，
使环境介质、食物网和 ＰＯＰｓ 的结构、性质发生复杂的变化，三者之间互相反馈导致 ＰＯＰｓ 沿食物网的环境行

为发生更为错综复杂的变化，但是目前这方面的研究还不够全面和系统，是研究的重点和难点。
目前，ＰＯＰｓ 在食物网中环境行为的研究主要集中在“ｃｌａｓｓｉｃ” ＰＯＰｓ，包括 ＰＣＢｓ、ＯＣＰｓ 和 ＰＡＨｓ 等，但在传

统 ＰＯＰｓ 被禁用多年后，很多替代性的新型 ＰＯＰｓ 被越来越多地使用，并在世界范围内的不同环境中都有检

出。 例如，在中国，海洋哺乳动物和沉积物中传统 ＰＢＤＥ 开始逐渐被新型阻燃剂 ＢＦＲｓ 替代［１１６⁃１１７］，渤海地区

更是遭到了新型 ＰＯＰｓ 的严重污染［１１８］。 在南、北极地区也分别都检测到了新型 ＰＯＰｓ，并认为存在生物放大

的可能。 目前对于新型 ＰＯＰｓ 可以获取的数据还很少［１１９⁃１２１］，对于其生物富集性的研究也多集中在少数地区

的极少数大型哺乳动物和鱼类中。 未来，需要加大对新型 ＰＯＰｓ 在水生食物网中的研究。
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