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摘　要　持久性有机污染物（persistent organic pollutants，POPs）是一类具持久性、高生物蓄积性、高毒

性且具长距离迁移性的高关注度化学物质，土壤是其主要储存库. POPs进入土壤后，与土壤结合发生老

化现象，一部分生成不可提取态残留（non-extractable residue，NER）. 作为 POPs环境归趋中的重要过

程，NER的生成传统上被视为污染物的去毒或降解途径；但随着老化时间的增加或者受环境条件变化

等因素的影响，土壤中 NER可能会再次释放，造成环境风险. 国内外有关土壤有机污染物 NER的研究

已有较多报道，但其中关于 POPs-NER的报道相对欠缺. 本文介绍了 POPs-NER的同位素测试手段和生

成机理，对特定组分 NER的测试方法、POPs-NER生成的动力学模型与影响因素以及 POPs-NER的释放

与环境风险等方面的研究进展进行了综述，并简要分析了当前 POPs-NER研究领域的局限和未来需要关

注的问题. 由于部分研究方向缺乏 POPs-NER的案例，本文分析了一些非持久性有机污染物 NER的相关

研究，以期为今后 POPs-NER的研究提供参考.
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Abstract　Persistent organic pollutants (POPs) are substances of very high concern (SVHC) that are
persistent, bioaccumulative, toxic, and have long-range transport potential. Soil is the main terrestrial
reservoir  of  POPs  due  to  the  large  sorptive  capacity  in  soil  matrices.  After  POPs  enter  the  soil,  a
proportion  of  these  contaminants  becomes  tightly  bound  to  soil  matrices  and  further  generate  non-
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extractable residues (NER), with the soil-contaminant interactions increasing with time (also termed
“aging ”).  The  NER  formation  is  an  important  process  in  environmental  fate  of  POPs  and  was
traditionally deemed as a pathway of detoxification or degradation of contaminants. But NER could
release  or  remobilize  from  soil  matrices  as  the  aging  time  increases  or  environmental  conditions
change,  thus  may  pose  environmental  risks.  The  NER  of  organic  contaminants  in  soil  has  been
studied for decades,  however,  the report  on POPs-NER is  still  rare.  This article (Ⅰ)  introduces the
determination  of  NER based  on  isotopic  labelling  approaches  and  formation  mechanisms  of  NER,
(Ⅱ)  reviews  the  progress  in  the  research  on  the  characterization  of  three  types  of  NER,  kinetic
models and contributory factors of POPs-NER formation, and the release and environmental risks of
POPs-NER, and also (Ⅲ) discusses the problems that should be investigated in the future. Due to the
lack of cases in the research on POPs-NER, we summarized some studies on NER of non-persistent
organic contaminants to provide references for future studies on POPs-NER.
Keywords　 soil， persistent  organic  pollutants  (POPs)， non-extractable  residue  (NER)， aging，
sequestration.

  

有机氯农药（organochlorine pesticides，OCPs）、多氯联苯（polychlorinated biphenyls，PCBs）和多环芳

烃（polycyclic aromatic hydrocarbons，PAHs）等持久性有机污染物（persistent organic pollutants，POPs），具

有难降解性、生物蓄积性、高毒性和长距离迁移性[1]，是全球重点关注的一类有机污染物. POPs 经一次

源排放后，由于其难降解性和长距离迁移性，在全球各环境介质中广泛分布[2]；土壤因其较高的吸附容

量，成为多数 POPs 的重要储存库[3].
有机污染物（包括 POPs）进入土壤后，一部分组分是可移动的，可经历各种迁移（比如挥发[4] 和淋

溶[5]）和转化（比如生物降解[6]）过程. 随着污染物与土壤基质间的相互作用逐渐增强，一部分污染物与

土壤基质紧密结合，其生物有效性（bioavailability）下降，发生老化（aging）现象[7 − 8]（图 1）. 与基质紧密结

合的污染物中，有部分组分（包括母体化合物和降解产物）在经过不明显改变化合物本身和基质结构的

化学萃取后，仍存留于土壤基质中，这部分组分被称为不可提取态残留（non-extractable residue，NER）[11 − 13]

（又称结合态残留（bound residue）[14 − 15]）.
 
 

图 1    土壤中有机污染物损失和残留组分随时间分布（修改自文献 [7, 9 − 10]）
Fig.1    Temporal changes in the concentrations of loss fractions and residues of organic contaminants in soil （modified from

Ref. [7, 9 − 10]） 

 

土壤中有机污染物的环境归趋以前被认为仅受挥发、淋溶和生物降解等过程控制[16]，但研究发现

有机污染物在土壤的实际残留时间会超过基于污染物理化性质预测的理论残留时间[17]. 典型案例是，

Steinberg 等[18] 发现，尽管 1,2-二溴乙烷（一种农业熏蒸剂）具有较高的挥发性、水溶性和较短的生物降

解半衰期（预测值为 18 d[19]），被禁用后仍在土壤中持续残留 19 年之久，其中一部分组分变成 NER. 近
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年来，同位素标记技术的广泛应用使 NER 的精确定量成为可能，并揭示了 NER 生成是土壤中有机污

染物一个至关重要的环境过程 . 据估算 [20]，农业土壤中平均高达 1/3 的农药在施放后最终变成了

NER[21]. 但当周围环境条件发生改变时，NER 可能会重新释放[20, 22]，造成潜在的环境和健康风险.
作为被《关于持久性有机污染物的斯德哥尔摩公约》[23] 和《远距离越境空气污染公约》[24] 等多个国

际公约管控的污染物，土壤中 POPs-NER 的生成及释放与 POPs 的控制和削减成效密切相关. 本文对土

壤中 POPs-NER 的测试方法、生成机理与动力学特征以及环境风险等方面进行了总结，并对未来的研

究趋势进行展望.

 1    土壤中持久性有机污染物不可提取态残留的测试方法（Determination of non-extractable residue of

persistent organic pollutants in soil）

同位素标记（比如14C 和13C）是有机污染物 NER（包括 POPs-NER）的常用研究手段. 该方法通过人

为添加同位素标记的有机污染物，将污染物的 NER 组分与土壤基质中的背景值（比如碳）区分开来[25]，

从而识别和研究有机污染物 NER 组分的生成和迁移转化行为. 一些研究[26] 尝试用破坏基质结构的处

理方法来提取某一特定类型的 NER 组分.
 1.1    放射性同位素标记手段

利用具放射性的14C 标记化合物是研究土壤中有机污染物迁移转化（包括 NER 生成）的最常用方

法. 在14C-POPs 加入供试土壤后，随时间增长，土壤中的14C-POPs 发生老化并生成 NER（14C 标记）. 土壤

中14C-POPs 的母体化合物及其降解产物的一部分可被各种常规萃取技术所提取，即可提取组分；土壤

中剩余组分即 NER. 萃取后包含 NER 的土壤经燃烧生成14CO2，
14CO2 气体经收集后加入闪烁体，利用

液体闪烁计数仪（liquid scintillation counter，LSC）测定14C 活度，即获得 NER 的含量（图 2）.
 
 

图 2    基于14C-POPs 的土壤加标与 NER 测试流程图（修改自文献 [27]）
Fig.2    Flow diagram of soil spiking and determination of NER with 14C-POPs （modified from Ref. [27]） 

 

比如，Burauel 和 Führ[28] 利用蒸渗仪，基于14C-苯并 [a] 芘、14C-荧蒽、14C-PCB 28 和14C-PCB 52 研究

了 PAHs 和 PCBs 的迁移转化与 NER 生成. 结果表明，在第 4 月—第 28 月的场地试验中，有约 20% 的

PAHs 和约 16% 的 PCBs 最终变成了 NER. 黄焕芳[29] 利用室内微宇宙实验，基于14C-γ-六氯环己烷和14C-
六氯苯研究了土壤中 OCPs 的 NER 生成特征及不同浓度黑碳对 NER 生成的影响. 结果显示，在未添加

黑碳的情况下，γ-六氯环己烷和六氯苯的 NER 生成比例（第 103 d）分别为 5% 和 0.6%；在添加 10% 的

黑碳组分下，γ-六氯环己烷和六氯苯的 NER 生成比例（第 103 d）分别变为 4% 和 30%，反映了黑碳的添

加不能促进 γ-六氯环己烷的 NER 生成但能显著提高六氯苯的 NER 生成比例.
然而，在测定 NER 的萃取方法上缺乏统一标准，导致不同来源报道的 NER 数据缺乏可比性[27]. 基

于此，Loeffler[27] 评估了加标土壤中 42 种有机化合物在不同萃取技术下的萃取效率，结果显示加压液

体萃取（pressurized liquid extraction，PLE）（又称加速溶剂萃取（ASE））的萃取效率最高，优于基于氯化

钙 -甲醇 /水 -丙酮 /甲醇的三步批萃取（3SBE）、超声溶剂萃取（USE）和微波辅助溶剂萃取（MASE） .
PLE 可作为耗竭性（exhaustive）提取的标准方法[27].
 1.2    稳定同位素标记手段

除常见的放射性14C 标记手段外，使用单体稳定同位素标记研究土壤中有机污染物的 NER 生成特
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征的报道也逐渐增多[30]，比如13C 标记[31] 和15N 标记[32]（与12C 和14N（相对丰度分别为 98.9% 和 99.6%）相

比，13C 和15N（相对丰度分别为 1.1% 和 0.4%[33]）均为自然环境中低丰度的稳定碳同位素和稳定氮同位

素）. 对于 POPs-NER，常见的稳定同位素标记手段一般为13C 标记，其他标记手段较少报道.
Richnow 等[34] 以蒽作为 PAHs 模式化合物，利用稳定同位素比质谱仪（IRMS）研究了土壤中13C-蒽

的矿化与 NER 生成，并利用 LSC 对比了14C-蒽的 NER 生成特征. 研究发现，在室内实验第 291 d，13C-蒽
中 有 11% 转 化 为 NER，86% 矿 化 为 CO2， 且 NER 组 分 在 第 188 d 后 几 乎 保 持 恒 定 ； 14C-蒽 实 验 中 ，

NER 呈现出与13C 标记实验相似的长期稳定性，但 NER 生成率（20%）稍高于13C 标记实验，CO2 的矿化

率（78%）稍低. 此研究揭示了利用稳定同位素研究 NER 生成的可行性以及与放射性同位素标记实验

结果的可比性.
在 NER 转化研究中，与13C 标记相比，14C 标记表现出的优点[34] 包括：（1）比13C 标记有更高的准确

度和灵敏度（尤其是低浓度下）；（2）土壤中14C 同位素的自然本底极低（痕量），不需要背景校正；而
13C 标记实验结果需要背景校正. 但使用稳定同位素标记的示踪剂（如13C）比放射性物质（如14C）更加环

境友好，实验中不需要额外的放射性安全防护措施，可直接应用到开放体系的场地试验中[34].
 1.3    特定类型 NER 测试

通过高温燃烧含14C 标记化合物的土壤，并对生成的14CO2 进行测试，可精确定量 NER，但该方法无

法得知 NER 的化学组成[35]（比如，无法得知 NER 是否为母体化合物或降解产物）. 不破坏土壤结构的

传统耗竭性和温和萃取手段均无法提取出与土壤有机质（SOM）紧密结合的污染物（即 NER）[36]. 为了

表征 NER 的分子结构，许多学者尝试用破坏土壤结构的处理方法来提取 NER，再使用色谱/质谱等技

术进行分析. 比如将土壤硅烷化（silylation）[37 − 38] 或水解（hydrolysis）[39 − 41] 后结合气相色谱（GC）分析，或

者利用热裂解气相色谱-质谱联用（Pyrolysis-GC-MS）[42] 和核磁共振（NMR）[43] 技术来分析固体基质样

品 . 硅 烷 化 的 作 用 是 使 SOM 裂 解 ， 从 而 释 放 出 NER[37]； 碱 性 水 解 [39 − 40] 可 用 于 断 裂 有 机 污 染 物 与

SOM 间的酯键；高温水解[41] 可断裂有机污染物与 SOM 间的醚键. 热裂解气相色谱-质谱手段的局限在

于无法区分热解产物的来源（NER 源或 SOM 源）；核磁共振手段的局限在于灵敏度较低，土壤中的稳

定同位素（13C 和15N）背景值通常较高[35].
Kästner 等 [35] 和欧洲化学品管理局（ECHA） [44] 按照生成机制将 NER 分为 3 类：Ⅰ型、Ⅱ型和Ⅲ型

NER. Ⅰ型 NER 与 SOM 的结合模式为非共价键结合；Ⅱ型 NER 与 SOM 的结合模式为共价键结合；

Ⅲ型 NER 为生物同化产物，结合在生物残体（比如蛋白质）内（详细介绍见 2.1 小节）. 因此，可根据不

同类型 NER 的结合方式，将 NER 与 SOM 分离，从而完成对特定类型 NER 的表征和定量. 表 1 所列方

法为土壤中 3 种类型 NER 的常见定量方法 . 土壤硅烷化和乙二胺四乙酸（EDTA）萃取可提取Ⅰ型

NER；化学降解（chemical degradation） [42] 和热化学降解（ thermochemolysis） [50] 等破坏共价键可提取出

Ⅱ型 NER；对 SOM 中的蛋白质进行酸性水解（acidic hydrolysis），可对其水解产物氨基酸中的Ⅲ型

NER 进行分析测试.
在化学降解处理中，为更好区分不同处理方法下测得的（Ⅱ型）NER 组分，可将土壤按表 1 中的

3 种化学降解方法分开（separate）处理或逐级（stepwise）处理 [52]. Schäffer 等 [25] 推荐了区分Ⅰ型和Ⅱ型

NER 组分的标准测试流程，即先利用硅烷化释放出Ⅰ型 NER（可通过 GC-MS 或 LSC 等方式测定萃取

液中的浓度或活度），土壤中余下组分即为Ⅱ型 NER（可通过燃烧法经 LSC 测定活度）；或者在得知总

NER 的含量后，分别减去Ⅰ型 NER 和Ⅲ型 NER 的含量，即为Ⅱ型 NER 含量.
然而，特定类型 NER 的测试方法仍存在较多不确定性[53 − 54]. 比如，化学降解和热化学降解在破坏

NER 和 SOM 间共价键的同时，也会使 SOM 结构破坏，从而使与 SOM 结合更松散的Ⅰ型 NER 释放出

来. 因此，可对土壤依次进行破坏程度较轻的硅烷化或 EDTA 萃取→破坏程度较高的化学降解或热化

学降解，分别提取Ⅰ型 NER 和Ⅱ型 NER. 但是，在提取Ⅰ型或Ⅱ型的土壤处理过程中（包括 Schäffer 等[25]

的推荐方法），也可能会有部分Ⅲ型 NER 释放，导致Ⅰ型或Ⅱ型 NER 比例的高估[55 − 56]. 此外，基于蛋白

质水解产物氨基酸的分析测试结果能否较好代表Ⅲ型 NER 也需要进一步研究[55].
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表 1    土壤中有机污染物 3 种类型 NER 的常见测试方法

Table 1    Attempts on determination of three types of NER of organic contaminants in soil
 

NER类型
Type of
NER

生成机理
Formation
mechanis
m of NER

土壤基质的破坏性处理方法[35, 37, 45]

Destructive treatment method
of soil matrix

处理方法优势
Advantages of treatment

分析测试组分
Components for

determination after
treatment

分析测试方法
Determination

method

I型NER
吸附、
包埋等

硅烷化
甲硅烷基取代SOM中的氢原子，使
SOM中由非共价键聚集的部分裂解

萃取液

HPLC-14C-
LSC[46] a；
LSC[37]；

13C-NMR[37]

EDTA萃取
EDTA可提取土壤金属-有机配合物中
的稳定二价金属离子，使SOM空间结

构破坏或使部分SOM溶解
萃取液

HPLC-UV[47] b；
LSC[48]

II型NER
共价键

合

化学降解

氢氧化钾或氢氧化钠-甲醇
（KOH/NaOH-MeOH）水解

碱性水解可断裂NER与SOM间的酯键 萃取液 GC-MS[42, 49]

三溴化硼（BBr3）处理 BBr3可断裂NER与SOM间的醚键 萃取液 GC-MS[42]

四氧化钌（RuO4）氧化
RuO4氧化可断裂NER与SOM间的碳-

碳键
萃取液 GC-MS[42]

热化学降解
四甲基氢氧化铵（TMAH）

热化学降解
断裂NER与SOM间的碳-碳键；且甲基

化利于酸性化合物的气相色谱分析
萃取液 GC-MS[50]

III型NER 生物同化 酸性水解 盐酸水解
使土壤中含III型NER的蛋白质水解为

氨基酸
萃取液 LSC[51]

　　a HPLC：高效液相色谱；b UV：紫外.
 
 

 2    土 壤 中 持 久 性 有 机 污 染 物 不 可 提 取 态 残 留 的 生 成 （Formation  of  non-extractable  residue  of

persistent organic pollutants in soil）

 2.1    不可提取态残留的生成机理

NER 过去被认为是仅由有机污染物（母体化合物或降解产物）与 SOM 或黏土间的相互作用而产

生 [57]，即生成Ⅰ型 NER 或Ⅱ型 NER（两者又称 xenobiotic NER 或 xeno-NER）. 近年来同位素标记实验

揭 示 了 易 生 物 降 解 化 合 物 的 NER 也 可 在 生 物 同 化 过 程 中 产 生 ， 即 生 成Ⅲ型 NER（ 又 称 biogenic
NER 或 bio-NER），NER 的定义和分类因此得到拓展[35].

有机污染物与土壤基质经非共价键结合生成Ⅰ型 NER，主要结合模式为吸附（adsorption）和包埋

（entrapment），也称锁定（sequestration）[35]. 土壤黏土矿物主要吸附极性和亲水性化合物，SOM 既能吸附

极性、亲水性化合物也能吸附非极性、憎水亲脂性化合物[20]. 有机污染物的吸附和包埋涉及多种分子

间相互作用，包括氢键和范德华力等[14, 27, 35]（表 2）. SOM 的微孔越小，有机污染物的包埋速率越慢但强

度更大[58]；SOM 的体积膨胀和收缩也会影响有机污染物的物理包埋[59].
 
 

表 2    NER 生成过程中有机污染物与土壤基质间的相互作用（修改自文献 [53]）
Table 2    Binding interactions between organic contaminants and soil matrices within formation of NER （modified from

Ref. [53]）
 

I型NER/Type I NER II型NER/Type II NER

非共价键
Type of non-covalent

binding

适用范围
Type of compounds related to the

interaction

能量/（kJ·mol−1）
Binding force

共价键
Type of covalent

binding

典型案例
Examples

能量/（kJ·mol−1）
Binding force

离子-离子力 可电离化合物 100—350 C—H键 >400

离子-偶极力 广泛适用 50—200 C—C键 >300

偶极-偶极力 广泛适用 5—50 C—N键 >300

π-π堆积 芳香族化合物 <5—50 C—O键 醚键、酯键 >300

配位体交换 广泛适用 50—150 C—F键 >400

电荷转移 广泛适用 5—50 C=C键 >600

氢键 广泛适用 4—120 C=O键 酯键 >700

疏水效应 非极性化合物 5—10 C≡C键 >800

范德华力 广泛适用 0.5—5
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有机污染物与 SOM 经共价键结合生成Ⅱ型 NER. 共价键合是有机污染物与土壤基质间研究较多

的一类结合模式，不可逆、稳定且具强键合力（>300 kJ·mol−1）[35]；可由酶和自由基反应或光化学催化介

导[60]，在母体化合物或降解产物与腐殖质间形成酯键、醚键或碳-碳键等[61]. 由表 2 可知，共价键的结合

能远高于大部分类型的分子间作用力，因此Ⅱ型 NER 与 SOM 的结合紧密程度一般远高于Ⅰ型 NER.
微生物在降解过程中利用有机污染物的碳（或其他组分，比如氮）来构建其生物质组分. 微生物死

亡后，生物质组分固定在 SOM 中，形成Ⅲ型 NER. 如果微生物具有相应的转化酶，有机污染物可能会

经共代谢直接降解而不会被同化为生物质组分，这种情形下只会生成Ⅰ型和Ⅱ型 NER. 氨基酸（构成

SOM 中总碳的 10%—20% 和总氮的 30%—50%[35, 62]；构成细菌细胞干重的约 55%[63]）和脂肪酸（构成

细菌生物质干重的约 5%[64]）分别为微生物体内蛋白质和脂质的主要成分，可作为Ⅲ型 NER 的生物标

志物. 基于13C 标记有机污染物的生物降解实验表明，13C 可被固定进氨基酸和脂肪酸中. 比如，在添加

了13C-菲的焦油污染土壤实验中，蛋白质水解后的氨基酸中检测出较高含量的13C（即Ⅲ型 NER），相当

于总 NER 的 11%[65].
 2.2    不可提取态残留的生成动力学

研究 NER 生成随时间变化的动力学（kinetics）特征，是深入理解土壤中有机污染物环境行为的必

要环节. 近年来对土壤中有机污染物 NER 生成动力学的报道逐渐增多，但主要集中在非持久性有机污

染物，对 POPs 的报道较为缺乏. 对非持久性有机污染物 NER 生成特征的研究，一定程度上也可以帮助

理解 POPs-NER 的生成动力学.
NER 的生成动力学曲线可按老化时间分为三阶段[20]：（1）初始段受控于刚开始老化时（加标 24 小

时后）土壤中污染物的可萃取性. 决定污染物在初始段可萃取性的影响因素包括萃取方法、污染物的

理化性质以及土壤性质等. 一般情况下，初始段有机污染物快速生成的 NER 不超过污染物施放总量

的 10%；部分研究报道大于 10%（比如硫丹 12%[20, 66]），少数报道大于 50%（比如百草枯>90%[67]）. （2）中

间段受控于 NER 生成速率. 当生成速率较快时，NER 生成动力学曲线会很快进入平台期，同时 NER 的

生成比例一般也较高；当生成速率较慢时，动力学曲线进入平台期的时间相对滞后且 NER 生成比例通

常也较低. （3）末段可被认为是 NER 的成熟期. 该阶段中，NER 生成曲线可能在进入平台期后持续稳

定，也可能持续缓慢上升（有新的 NER 生成）或缓慢下降（有 NER 释放）.
前已提及，NER 生成机制多种多样，包含物理吸附或包埋（Ⅰ型）、化学共价键合（Ⅱ型）和生物同

化（Ⅲ型）等，而每一种机制对应的生成动力学模型可能差异较大，因此同时考虑各类 NER 的生成动力

学报道极为有限[68]. 大部分有机污染物的 NER 生成模式呈现出“三阶段”特征[20]，其生成动力学可默认

简化为一阶或多相一阶动力学模型. 比如，Matthies 等[68] 基于一阶动力学模型研究了 8 种理化性质各

异的非持久性农药，并分别计算了母体化合物和降解产物的 NER 生成速率常数.
Johnson 等[69] 对一系列土壤 PAHs 吸附与解吸的动力学模型进行了评估，推荐双相一阶动力学模

型为描述土壤 PAHs 吸附过程的最佳动力学模型. 吸附是Ⅰ型 NER 生成的主要机制，因此 Kästner 等[35]

将 双 相 一 阶 动 力 学 模 型 应 用 于Ⅰ型 NER 生 成 过 程 的 模 拟 ， 快 速 和 缓 慢 吸 附 /锁 定 速 率 分 别 代 表

SOM 表面和 SOM 内部的有机污染物吸附速率 . 除直接基于 14C 或 13C 标记的 NER 生成实验来获取

NER 生成速率外，也有研究尝试利用非同位素标记 POPs 间接推导得出 NER 生成速率. 比如，Ding 等[70]

基于为期一年的青藏高原东缘场地试验获取土壤 PAHs 的总损失速率，利用表层土壤模型计算得到土

壤 PAHs 的挥发、淋溶和生物降解速率，推导得出 PAHs 母体化合物的（Ⅰ+Ⅱ型）NER 生成速率（双相

一阶动力学）[71]. 目前暂无关于Ⅱ型 NER 生成动力学或生成速率的文献报道[35].
Ⅲ型 NER 形成于有机污染物的生物同化过程，描述微生物降解的米氏方程（Michaelis-Menten

equation）和莫诺方程（Monod equation）相关参数因而被应用于Ⅲ型 NER 生成动力学的模拟 . 比如，

Trapp 等 [72] 利用热力学方法估算了微生物产率，基于产率、CO2 释放与微生物生长间的关系建立了

Ⅲ型 NER 的生成动力学模型（MTB 模型），并将其应用到土壤中 2 种非持久性有机污染物（2,4-二氯苯

氧乙酸和布洛芬；均为13C 标记）的 NER 生成动力学模拟. 结果显示，Ⅲ型 NER 随时间逐渐增加然后逐

渐保持恒定，且多数Ⅲ型 NER 来源于微生物蛋白质. 该方法随后被应用到 40 种具环境风险有机污染

物（包含 DDT、菲、蒽和芘等 POPs）的Ⅲ型 NER 生成及环境归趋模拟[73]，并验证基于微生物产率建立
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的Ⅲ型 NER 生成动力学模型的可靠性. 然而该产率估算方法仅考虑了微生物将有机污染物作为碳源

的情况，忽略了有机污染物也能作为微生物其他物质来源（比如氮源和磷源）的情况. 基于此，Brock 等[54]

以除草剂草甘膦（13C 和15N 标记）作为模式化合物，将Ⅲ型 NER 的生成动力学和环境归趋模型拓展到

考虑有机污染物被同时作为微生物碳源和氮源的情形.
 2.3    不可提取态残留生成的影响因素

土壤有机污染物（包括 POPs）NER 生成受污染物的理化性质、土壤基质性质、环境条件和微生物

活动等多因素共同影响.
生物可降解性是影响 NER 生成类型和生成量的重要因素. 对于易生物降解的非持久性有机污染

物（如 2,4-二氯苯氧乙酸和布洛芬，生物降解半衰期预测值均为 3.55 d [19]），多个研究表明Ⅲ型 NER 为

其土壤 NER 的主要构成类型[35]. Nowak 等[74, 75] 基于13C 标记的生物降解实验发现，2,4-二氯苯氧乙酸在

64 d 后[74] 以及布洛芬在 90 d 后[75] 生成的土壤 NER 中，所有组分几乎都为生物成因的Ⅲ型 NER. 此外，

微生物活动可显著提升 NER（主要是Ⅲ型 NER）的生成量或生成比例. Benoit 和 Barriuso[76] 发现，在未

经灭菌处理的堆肥中，2,4-二氯苯氧乙酸、2,4-二氯苯酚和 4-氯苯酚会形成较高比例的 NER；但在灭菌

堆肥中，其 NER 生成率几乎可以忽略.
对于低分子量 POPs，尽管降解难度高于非持久性有机污染物，但在环境适宜的情况下仍可能发生

一定程度的生物降解（比如被广泛报道的六氯环己烷好氧降解菌 Sphingobium japonicum UT26[77] 和菲

降解菌属 Sphingomonas[78] 即具备相应降解能力）. 因此，Ⅲ型 NER 也可能构成土壤中低分子量 POPs-
NER 的重要组成部分. Kästner 等[79] 发现土壤中14C-蒽（三环 PAH）生成的 NER 中仅有一小部分为Ⅰ型

NER，并推测余下 NER 组分中大部分为生物成因的Ⅲ型 NER. Richnow 等 [65] 随后报道了13C-菲（三环

PAH）生成的 NER 中，基于可水解氨基酸组分换算的Ⅲ型 NER 比例为 11%，而总的Ⅲ型 NER 比例可

能远超过该值.
然而，对于更难降解的高分子量 POPs（比如五环和六环 PAHs），微生物无法或难以对其进行同化，

Ⅲ型 NER 的贡献相对较低；同时由于生物型与非生物型 NER 生成是竞争过程[35]，吸附（Ⅰ型 NER）和

共价键合（Ⅱ型 NER）等非生物过程是其 NER 主要生成机制. 此外，在不考虑Ⅲ型 NER 生成的情况下，

高分子量、高 KOW（辛醇 -水分配系数）的有机污染物可能会生成更高比例的 NER. 比如，Northcott
和 Jones[80] 进行了灭菌和避光条件下土壤 PAHs 老化的微宇宙室内实验，发现苯并 [a] 芘（五环 PAH）

的 NER 生成率（23%—40%）远高于芘（四环 PAH；9%—18%）和菲（5%—10%），反映了重环 PAHs 在吸

附 过 程 作 用 下 能 生 成 更 高 比 例 的 NER. 该 现 象 可 由 重 环 PAHs 与 土 壤 基 质 间 更 强 的 不 可 逆 吸

附[70, 81 − 82] 来解释.
土壤中 SOM 占比也是重要影响因素之一. 高 SOM 含量土壤中的 POPs 可能会生成更高比例的

NER（Ⅰ型和Ⅱ型）. 比如，Luo 等[83] 研究发现，PAHs 的可萃取性与土壤总有机碳（SOM 的主要成分）含

量呈显著负相关. 其中，不同有机碳组分的吸附能力也有区别[84]. 玻璃质的硬有机碳主导了疏水性有机

污染物的吸附过程，且土壤硬有机碳含量增高时，PAHs（尤其是高环 PAHs）的吸附变强；橡胶质的软有

机碳对 PAHs 的吸附较弱，其含量与 PAHs 的可萃取性无显著相关性[83]. 然而，部分研究表明添加某些

种类的有机碳无法提高 NER 生成比例. 在 Kästner 等[79] 对14C 标记-蒽的降解实验中，向土壤额外添加

堆肥后，NER 生成量反而显著下降，但蒽的矿化程度增加. 该现象被归因于堆肥可刺激微生物的共代

谢过程 [85] 以及可能减弱土壤中 PAHs 母体化合物的吸附. 此外，POPs-NER 在 SOM 不同组分（比如富

里酸、胡敏酸和胡敏素等）中的分布也有差异. Kohl 和 Rice[86] 研究了不同粒径土壤的腐殖质（SOM 主

要组成部分）中 PAHs-NER 和 PCBs-NER 的分布，结果显示 50%—95% 的 NER 分布在胡敏素中.
干湿循环、冻融循环和不同氧化还原条件等环境因素也可能会影响有机污染物的 NER 生成. 比

如，White 等[87] 报道土壤干湿循环会增强菲的锁定（即增加Ⅰ型 NER 生成）. Zhao 等[88] 在菲和芘的老化

实验中发现，在老化初始阶段（第 1 和 8 d），冻融循环会提高 PAHs 的萃取效率；但在长期老化后（第

30 和 120 d），冻融循环会降低萃取效率（即促进 NER 生成）. 该现象被归因于，PAHs 在吸附初期主要
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以非扩散状态集中在 SOM 大分子外围的橡胶质组分中，冻融循环会减慢其扩散效率，从而使萃取效

率增加 . 在经历较长时间的吸附后，PAHs 扩散进入 SOM 内核玻璃质组分中，冻融过程可能会促进

PAHs 吸附到玻璃质组分中需要高活化能的位点，从而降低萃取效率；同时，冻融使玻璃质体积扩大，

可增加其对 PAHs 的锁定. 蔡蕊等[12] 发现土壤中四溴双酚 A 在有氧条件下比无氧条件下能生成更高

比例的 NER，可能是由于氧化条件下能生成更多化学性质活泼的降解中间化合物，利于与 SOM 共价

键合生成Ⅱ型 NER.

 3    土壤中持久性有机污染物不可提取态残留的释放与环境风险（Release and environmental risk of

non-extractable residue of persistent organic pollutants in soil）

土壤中有机污染物 NER 生成后，随着土壤基质性质和环境条件改变，或受老化时长和微生物作用

等因素影响，NER 可能会有不同程度的释放或再活化（remobilization）. NER 生成传统上被认为是污染物

的去毒（detoxification）过程；作为其相反途径，NER 释放可能代表污染物环境和健康风险的再次增加.
 3.1    不可提取态残留的释放

有机污染物Ⅰ型 NER 主要由物理吸附和包埋形成，其与基质结合紧密程度低于共价键合的Ⅱ型

NER，因此，Ⅰ型 NER 可能会优先释放出来. Kästner 等[53] 认为在Ⅰ型 NER 的各种结合方式中，多数为

可逆结合；腐殖质分解后，吸附和包埋在腐殖质中的 NER 会释放出来. 尽管Ⅱ型 NER 与土壤基质间的

共价键较为稳定，但仍可能在某些条件下再次释放. 比如四溴双酚 A 在经历有氧-淹水-有氧条件下的

培养后，其Ⅱ型 NER 释放量可达 7%—28%[13]. Ⅲ型 NER 作为 SOM 的组成部分，其稳定性可能比Ⅰ型

和Ⅱ型 NER 更高. 大量研究在 NER 生成后，利用不同的土壤处理手段来评估土壤中有机污染物（包括

POPs）NER 的释放潜力，其中一部分研究对 NER 具体类型作了表征或推测（表 3）.
对于具有强疏水性的中性 POPs（比如重环 PAHs），在 NER 生成量达到峰值后，一般会进入稳定阶

段（即 2.2 小节中的 NER 成熟期），在长期自然老化培养中伴随着少量 NER 释放或者生成 . 比如，

Umeh 等 [22] 将含苯并 [a] 芘-NER 的土壤经正丁醇萃取后再度进行老化培养（无物理、化学和生物处

理 ） ， 结 果 显 示 仅 有<9% 的 NER 能 从 土 壤 中 再 活 化 变 为 可 萃 取 组 分 .  Burauel 和 Führ[28] 对 含 2 种

PAHs 和 2 种 PCBs 的土壤连续老化培养 25 个月，发现 NER 在第 4 个月达到峰值，之后的 21 个月中

PAHs-NER 有微量（<4%）释放，PCBs-NER 有微量释放（<4%）或者生成（<6%）.
然而，Zhu 等[90] 对于可电离 POPs——全氟辛烷磺酸盐及其替代品 6：2 氯化多氟醚磺酸盐（商品名

为 F-53B）的实验报道结果略有不同. 土壤中全氟辛烷磺酸盐和 F-53B 的 NER 生成量均在老化培养第

60 d 达到峰值，但 NER 在第 60—180 d 时间段内大量（>50%）释放，直到最后第 180—240 d 培养期趋

于稳定，伴随着微量（<4%）Ⅰ型或Ⅱ型 NER 生成. 该研究可能反映了可电离 POPs 新形成的 NER 稳定

性较差，经历较长时间的老化后趋于稳定.
作为相对更稳定的Ⅲ型 NER，似乎难以在无处理老化培养和经物理处理的老化培养中释放，仅在

化学处理和生物处理的老化培养中有释放潜力（表 3） . 比如，在加入 EDTA 萃取时，土壤中四种

PAHs[48] 和三硝基甲苯[92] 的Ⅲ型 NER 有不同程度的少量释放（<15%）. 该现象也反映了用 EDTA 提取

Ⅰ型 NER（见 1.3 小节）的局限性，即部分Ⅲ型 NER 可能与Ⅰ型 NER 一同释放，导致对Ⅰ型 NER 比例

的高估. 接种微生物培养可能会加强非持久性有机污染物（比如三硝基甲苯[92]）Ⅲ型 NER 的释放，但难

以促进高分子量 POPs（比如重环 PAHs[48] 和 DDT[89]）NER 的释放.
从表 3 来看，在经历一定时间的老化培养（比如半年）以及 NER 达到稳定后，仅有少量或微量的各

种类型 NER（<28%）会重新释放 . 在无处理和物理处理老化培养中，除四溴双酚 A 外，仅有<10% 的

NER 释放. 该结果反映了部分 POPs-NER（比如 PAHs-NER 和 PCBs-NER）在自然环境条件下老化时，稳

定性较强，释放潜力较小；但对于未被报道的其他 POPs，释放潜力有待进一步研究. 在化学处理和生物

处理的老化培养实验中，部分有机污染物的 NER 显示出一定程度的释放潜力，该结果对于土壤有机污

染修复（比如化学修复和生物修复）和风险评估可能具有参考价值. 
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表 3    不同老化培养条件下有机污染物 NER 的释放比例与类型

Table 3    The proportion and type of released NER of organic contaminants in soil under different aging or incubation
conditions

 

化合物类型
Type of
spiked
chemical

化合物
Spiked

compound

辛醇-水分配
系数a

KOW

化合物标
记情况

Type of isotopic
labelling of

spiked chemical

土壤老化时长
Aging time in
soil to form

NER

含NER土壤
处理手段
Treatment

approaches of soil
containing NER

处理类别
Type of soil
treatment

NER释放
比例

Proportion of
released NER

NER可能释
放类型

Proposed type
of released

NER

参考
文献
Ref.

POPs

PAHs

苯并[a]芘 6.57 未标记 200 d
经正丁醇萃取后再

度老化30 d
无处理

2%—7%或
2%—9%

I型NER [22]

萘、蒽、芘
和苯并
[a]芘

3.44、4.88、
5.45和6.57

14C标记 174 d

冻融循环及常温下
共老化4个月

物理处理 0% — [48]

加入EDTA萃取
90 min

化学处理 15% III型NER [48]

接种腐殖质降解菌
或添加碳源后培养

190 d
生物处理 0% — [48]

荧蒽和苯
并[a]芘

4.81和6.57 14C标记 120 d
NER生成达到峰值
后继续老化21个月

无处理 2%—4% I型NER [28]

PCBs
PCB 28和
PCB 52

5.84和6.39 14C标记 120 d
NER生成达到峰值
后继续老化21个月

无处理 −6%—4% b I型NER [28]

OCPs p,p’-DDT 7.13 14C标记 672 d

经甲醇萃取后用硫
酸处理

化学处理 5%—21%
I型或II型
NER [89]

经甲醇萃取后接种
微生物培养3个月

生物处理 0% — [89]

溴代
阻燃

剂

四溴双酚
A 8.68 14C标记

93 d（有氧）

经甲醇萃取后添加
新鲜土壤在有氧-淹
水-有氧条件下共培

养231 d

物理处理 24%或7% II型NER [13]

66 d（淹水）

经甲醇萃取后添加
新鲜土壤在有氧-淹
水-有氧条件下共培

养231 d

物理处理 28%或10% II型NER [13]

全氟
化合

物

全氟辛烷
磺酸盐

4.03 c 未标记
60 d

NER生成达到峰值
后继续老化180 d

无处理 >60%
I型或II型
NER [90]

180 d 继续老化60 d 无处理 −4% b I型或II型
NER [90]

F-53B 3.09 c 未标记
60 d

NER生成达到峰值
后继续老化180 d

无处理 >50%
I型或II型
NER [90]

180 d 继续老化60 d 无处理 −3% b I型或II型
NER [90]

非持
久性
有机
污染

物

除草
剂

扑草净 3.29 14C标记 365 d
经甲醇萃取后接种

微生物培养22 d
生物处理 27% I型NER [91]

含能
化合

物

三硝基
甲苯 2.33 14C标记 176 d

冻融循环及常温下
共老化4个月

物理处理 0% — [92]

研磨破碎 物理处理 0% — [92]

加入EDTA萃取 化学处理 7%—12% III型NER [92]
接种木质素降解菌

后培养42 d
生物处理 <10% III型NER [92]

　　a 表3中所有化合物的KOW值取自UFZ-LSER数据库[93]基于多参数线性自由能关系（ppLFERs）模型[94]的预测值；b 负号代表与初始阶
段相比，有部分可萃取组分转化为NER，导致NER增加（NER释放的相反情况）. c UFZ-LSER数据库无法计算带电荷化合物的KOW值，全
氟辛烷磺酸盐和F-53B的KOW值分别取自全氟辛烷磺酸和6：2氯化多氟醚磺酸.
 
 

3.2    不可提取态残留的环境风险

前已述及，土壤中 POPs-NER 具有不同程度的释放潜力，鉴于 POPs 及其初级降解产物的高毒性和

生物蓄积性，对于 POPs-NER 的环境风险评估显得极为重要. 但目前国内外无单独针对 POPs-NER 的

风险评估标准，本小节主要介绍土壤有机污染物 NER 环境风险的相关研究作为参考依据.
有机污染物的 NER 生成一直是土壤化学领域的研究热点，但其环境风险长期处于未知状态[53]. 由

于 NER 生成会导致部分污染物的生物有效性下降，传统上该过程被认为是一种降解或去毒过程. 但根

据 ECHA[44] 和 Kästner 等 [53] 的最新土壤风险监管视角，在 NER 详细组分信息未知的情况下，NERs 须

被默认视为未降解的母体化合物 . 针对 NERs 的 3 种类型，其风险高低也作了相应分类 [44, 53]：Ⅰ型

1 期 丁洋等：土壤中持久性有机污染物不可提取态残留的测试方法、生成特征与环境风险研究进展 207



NER 的释放潜力相对较高，可能有潜在风险，须纳入风险评价并视为未降解化合物；Ⅱ型 NER 与土壤

基质以共价键形式结合，稳定度相对Ⅰ型 NER 更高，除非有文献或监测数据证明其释放潜力，一般情

况下可在风险评价中视为已消除的污染物；Ⅲ型 NER 经微生物的合成代谢形成，生物毒性较低，可被

视为已消除的污染物.
然而，按 NERs 类型区分其环境风险的评估方法在应用到实际的场地风险评估时面临许多问题和

不确定性. 当对 NER 含量或比例进行定量时（不同类型 NER 的定量方法详见 1.3 小节），其前提是先移

除掉土壤中的可萃取组分. 尽管 ECHA[44] 建议使用耗竭性萃取方法（包括索氏提取、PLE、USE 和 MASE
等萃取方法）去除可萃取组分以避免对 NER 组分的高估，仍然有部分研究采用温和型提取方法[35]，导

致不同研究间的实验结果不具备可比性. 此外，就耗竭性萃取方法而言，也需要统一萃取方法以缩小不

同耗竭性方法间的萃取效率差异，比如采用 Loeffler[27] 推荐的萃取效率最高的 PLE 方法.
此外，虽然 ECHA[44] 和 Kästner 等 [53] 对 3 类 NERs 的风险进行了分类，但若要进一步了解 NER 的

毒性和风险，还须对其生物有效性进行评估，包括基于化学手段和基于生物手段的评估方法[95]. 比如，

Harmsen 等[56] 利用 Tenax 萃取法来获取含 NER 土壤的生物有效浓度（bioavailable concentration），并利

用蚯蚓（Eisenia fetida）回避试验、发光细菌（Vibrio fischeri）毒性试验和水蚤（Daphnia magna）毒性试验

等毒理学实验评估含 NER 土壤的毒性. 实验结果显示，在三硝基甲苯生物有效浓度降低的同时，基于

发光细菌测试的毒性也同步降低；但 NER 生成比例的增加并未导致毒性增加，揭示了土壤毒性的来源

是三硝基甲苯的生物有效组分而不是 NER. 该实验还反映了同位素标记化合物在评估土壤有机污染

物 NER 毒性和风险中的重要性，基于非标记化合物的实验数据可能有较大的不确定性[56].
尽管基于土壤污染物生物有效浓度评估其风险的方法已被土壤修复领域的学者们广泛接受[95]，但

在土壤风险评估的实际案例中，仍然默认使用总可提取浓度（total-extractable concentration）而不是生物

有效浓度来判定污染物风险. 以 PAHs 为例，多个研究表明其总可提取浓度与生物有效性之间无显著

相关性[96]，使用总可提取浓度可能会高估其风险. 在 NER 释放出的化合物中，仅有一部分可为生物利

用（即生物有效组分），应就这一部分进行评估. 但 Umeh 等[96] 认为，若将 NER 等残留组分引入土壤风

险评估，会使土壤修复的成本变高且更难达到理想修复效果.
总体而言，虽然 NER 的 3 种类型被明确定义，但其环境风险以及相应评估方法仍存在较多争议和

不确定性 . 在不主张将 NER 纳入风险评估体系的研究中，大多认为 NER 难以释放或仅部分Ⅰ型

NER 有释放潜力，因此不需要过多考虑其环境风险. 然而，由“3.1”小节可知，尽管在无处理或物理处理

的老化培养中，NER 的释放潜力有限，但在化学处理和生物处理中显示出更高的释放潜力. 场地环境

条件的改变、土壤低等动物的摄取以及植物根系分泌物的刺激等因素（可被视为不同程度的“化学”和

“生物”处理）都可能促进 NER 的释放，从而导致其环境风险升高.

 4    结论与展望（Conclusion and perspective）

POPs-NER 的精确定量依赖于放射性和稳定同位素标记化合物的应用，包括14C 标记和13C 标记等.
通过破坏土壤基质结构的处理（比如硅烷化和水解），可对Ⅰ型、Ⅱ型和Ⅲ型 NER 分别进行测试. Ⅰ型

NER 的生成动力学模拟通常采用基于吸附的双相一阶动力学模型，Ⅲ型 NER 的生成动力学模拟推荐

使用基于生物降解相关参数（包括产率等）的 MTB 模型. 对于易生物降解的非持久性有机污染物和低

分子量 POPs，Ⅲ型 NER 可能是其 NER 主要成分，且生成比例受微生物活动影响；对于难生物降解的

高分子量 POPs，Ⅰ型和Ⅱ型 NER 的占比可能更高. 土壤 SOM 含量与组分类别以及环境条件的变化等

因素也显示出对 NER 生成的影响. 在经历长时间无处理或物理处理的老化培养后，仅有微量 NER 释
放；但化学处理和生物处理的老化培养会增加 NER 的释放潜力. 根据 ECHA[44] 和 Kästner 等[53] 的风险

分类，Ⅰ型 NER 包含具释放潜力的母体化合物，风险较高；Ⅱ型 NER 较难释放，Ⅲ型 NER 经生物代谢

后毒性较低，两者风险均相对较低.
目前有关土壤有机污染物 NER 的研究主要针对 PAHs 和非持久性农药，对于其他 POPs 的研究相

对较少. 为了增强不同 NER 研究结果之间的可比性，建议采用相同的耗竭性萃取方法（比如 PLE 方

法）. 关于土壤 NER 生成和释放的影响因素研究，当下较多偏重于分析土壤基质不同组分（比如富里
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酸、胡敏酸和胡敏素等）的影响；鉴于 NER 生成为化合物与基质间的共同作用，对于 POPs 不同结构

（比如芳香环和长链等）、不同分子量和不同 KOW 等化合物性质的影响有待进一步研究.
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