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摘　要　全球气候变化是 21世纪人类社会面临的巨大挑战，其中，气候变暖下的环境污染问题受到国

际广泛关注. 持久性有机污染物（persistent organic pollutants，POPs）是一类具有半挥发性、难降解性、

高毒性和高生物累积性的高关注度化学物质，土壤是其主要储存库. 气候变暖直接或间接影响土壤中

POPs的迁移转化及毒性效应，可能放大 POPs对区域乃至全球的生态与健康风险 . 本文综述了土壤中

POPs二次挥发和降解过程的国内外研究进展，分别讨论了气候变化情景下土壤中 POPs二次挥发、生物

降解、光降解和毒性效应的动态变化趋势，并归纳分析了土壤中 POPs环境行为及毒性效应研究中尚待

解决的问题，以期为气候变化与 POPs全球循环及其环境风险相关研究提供参考.
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Abstract　Global  climate  change  is  a  huge  challenge  facing  the  world  in  the  21st  century,  and
environmental  pollution  under  climate  warming  has  received  extensive  international  attention.
Persistent  organic  pollutants  (POPs)  are  substances  of  very  high  concern  which  are  usually  semi-
volatile,  highly  resistant  to  degradation,  highly  toxic,  and  highly  bioaccumulative.  Soil  is  the  main
reservoir of POPs. Climate warming directly or indirectly affects the transportation, transformation,
and toxic effects of POPs in soil, which may amplify the ecological and health risks of POPs to the
regional  and  global  environment.  Here  we  review  the  research  progress  of  re-volatilization  and
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degradation  of  POPs  in  soil;  discuss  the  dynamic  trends  of  re-volatilization,  biodegradation,
photodegradation, and toxic effects of POPs in soil under climate change scenarios; and summarize
some unresolved problems in the domain of environmental behavior and toxic effects of POPs in soil.
This article could provide references for future studies on global cycling and environmental risks of
POPs under climate change.
Keywords　 emerging  contaminants， soil-air  exchange， degradation  products， environmental
risks，global warming.

  

持久性有机污染物（persistent organic pollutants，POPs）通常具有半挥发性、难降解性、高毒性和高

生物蓄积性，可长距离迁移至远离污染源的偏远地区，并在各环境介质中广泛分布，威胁全球生态安全

和人类健康[1]. 土壤因其较高的吸附容量，成为 POPs 最重要的储存库之一[2]. 《关于 POPs 的斯德哥尔摩

公约》和《远距离越境空气污染公约》等一系列区域或国际公约的生效，使得有机氯农药（OCPs）、多氯

联苯（PCBs）和多环芳烃（PAHs）等故意或非故意排放的 POPs 逐步得到控制[3]. 对于这些纳入公约管控

的污染物，人为产生的“一次排放源”逐渐减少，土壤等环境介质中 POPs 的“二次释放”成为愈加重要的

环境过程[3 − 5]. 此外，尽管 POPs 具有持久性，其仍能在特定环境下发生降解转化[6]. POPs 的部分降解转

化产物可能有着比母体化合物更高的毒性[7] 和/或更高的亲水性[8]，给土壤-地下水系统带来未知风险，

并通过各种暴露途径威胁人体健康. 对土壤中 POPs 的二次释放和降解过程及其降解转化产物的研究

有助于准确评估 POPs 的生态效应与健康风险[6, 9].
气候变暖是 21 世纪全球生态系统和人类社会面临的重大挑战 . 政府间气候变化专门委员会

（IPCC）第六次报告 [10] 指出，全球平均气温将在本世纪中叶至少升高 1—1.8 ℃，升温幅度最高可达

5.7℃. IPCC 报告和联合国环境署（UNEP）[11] 均强调应重视气候变暖下的环境污染问题. 气候变暖通过

改变气象与大气化学条件、土壤理化性质和微生物活性等[12]，直接或间接影响土壤中 POPs 的迁移转

化（图 1）及毒性效应.
 
 

图 1    气候变化下土壤中 POPs 的迁移转化及影响因素（据文献 [6 − 7, 13] 绘制）
注：①②③为本文主要讨论的 3 个过程.

Fig.1    Transportation and transformation of POPs in soil and their affecting factors under climate change （drawn according to
Ref. [6 − 7, 13]） 

 

气候变暖会加剧土壤中 POPs 向大气的二次释放，可能弱化甚至抵消 POPs 的减排效果[14]；气候变

暖也可能加速土壤中 POPs 的降解（包括生物降解和光降解）[3]，有利于 POPs 的消除抑或提升其环境风

险（根据降解转化产物毒性差异）. 鉴于气候变化给全球 POPs 控制和削减引入了较大不确定性[12, 15]，气
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候变化对 POPs 环境行为的影响受到格外关注[3, 16]. 另一方面，对于尚未纳入公约管控的新污染物[17]，其

中一部分也具有与 POPs 类似的理化性质，其二次挥发和降解过程同样受气候变化干扰，相关研究日

益增多.
本文聚焦全球气候变暖情景下土壤中 POPs 各迁移转化过程的动态变化，总结了气候变化对土壤

中 POPs 的二次挥发、降解以及毒性效应的影响，并对今后开展相关研究提出建议和展望.

 1    气候变化下土壤中 POPs 的二次挥发（Re-volatilization of POPs from soil under climate change）

 1.1    土壤中 POPs 二次挥发的研究方法

土壤中 POPs 的挥发与气态沉降过程同时发生且难以区分，基于逸度理论的土-气交换（soil-air
exchange）研究是探讨 POPs 二次挥发的常用手段[18 − 19]. 土-气交换的优势方向（净挥发或净沉降）可由

土壤和大气间的逸度比率指示（公式 1—4） . 式中， fS 和 fA 分别代表土壤和大气中 POPs 逸度（Pa），

CS 和 CA 分别代表土壤和大气中 POPs 浓度（mol·m−3），R 为理想气体常数（8.314 Pa·m3·mol−1·K−1），T 为

环境温度（K），φOC 为土壤有机碳比例，KOA 为辛醇-气分配系数；ff 为逸度比率（理论上，当 ff＝0.5 时，

代表土-气交换达到平衡，小于和大于该值分别代表 POPs 具有净沉降和净挥发趋势）；N 为 POPs 的挥

发净通量（mol·m−2·h−1），DSA 是土-气转移系数（mol·Pa−1·m−2·h−1）[18].
fS =CSRT/(0.411φOCKOA) （1）

fA =CART （2）

f f = fS/( fS+ fA) （3）

N = DSA( fS− fA) （4）

由公式 3—4 可知，当 fA 减小或 fS 增大时，土壤 POPs 的净挥发量增加. 比如，Lammel 等[20] 发现，来

自印度洋的干净季风会降低印度西南部山区空气中多种 POPs 浓度，改变了该区域 POPs 的土-气逸度

差（fA 减小），进而增强了 POPs 的二次挥发. 对于纳入管控的传统 POPs，近 20—30 年来，一次排放源减

少，且经历长时间的土-气交换，部分类型 POPs 已接近土-气交换平衡（即 ff≈0.5）. 比如，中南欧地区土

壤中的双对氯苯基二氯乙烯（DDE）[21] 以及世界上大部分地区的低分子量 PCBs[22] 已达到土-气交换平

衡. 对于未纳入管控的新型 POPs，仍有较高频次和较大量的人为排放，且土-气交换时间相对较短. 远
离排放的背景地区通常是这些污染物的净沉降区或汇区. 比如，北极地区有机磷酸酯（OPEs）的 ff≈0[23]，
具有高净沉降潜力.

土-气分配系数（KSA）描述了 POPs 在土壤和大气间分配的平衡状态，反映了土壤对 POPs 的滞留能

力或 POPs 的挥发性 [22]. 较低的 KSA 值代表了较高的 POPs 挥发潜力，反之亦然. 一般可通过测量土壤

和土壤表层气体中 POPs 浓度得到 KSA-实测，见公式（5）[24]；在缺乏实测数据时，可通过各类经验公式得

到 KSA-预测，比如由 Hippelein 和 Mclachlan[25] 推导的预测模型，见公式（6）. 式中，CS
*/CA

*为已达平衡的

土壤与表层气体 POPs 浓度之比（m3·kg−1），ρS 为土壤密度（kg·m−3 或 kg·L−1），0.411 为常数（L·kg−1）. 由公

式（6）可知，当 KOA 和/或 φOC 减小时，土壤 POPs 的挥发性增加（详细讨论见 1.3 小节）.
KSA-实测 = ρSC∗S/C

∗
A （5）

KSA-预测 = 0.411ρSφOCKOA （6）

季节变化会导致地表温度波动，进而影响 POPs 的挥发[26]；大气环流周期性变化会影响 POPs 大气

浓度[20]；人为排放源也可能具有季节性（比如农药施放季节由农作物生长周期决定）；不同类型 POPs 具

有不同的土-气交换行为. 这些因素都会导致不同区域、不同季节的不同 POPs 具有不同的土-气交换状

态，但在气候变暖影响下，各类 POPs 的二次挥发过程均会增强[5].
 1.2    典型气候敏感区土壤中 POPs 的二次挥发

以高纬度和高海拔地区为代表的气候敏感区 [10]，升温迅速，有着极端脆弱的生态环境和较高的

POPs 二次挥发潜力. 在全球蒸馏效应（蚱蜢跳效应）[1] 和高山冷凝效应[27] 的作用下，这些地区长期被视

为全球或区域环境中 POPs 的归宿地[28]. 极地与高山地区土壤中 POPs 的二次挥发带给区域乃至全球
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的生态及健康风险不容小觑.
北极是近百年全球升温最显著地区，其升温速率是其他地区的 2 倍以上；南极和青藏高原也是受

气候变化影响显著的地区[10, 29]. 目前已有部分研究报道了气候变化对这些区域 POPs 二次挥发的影响.
Ma 等[16] 基于斯瓦尔巴站点的长期监测与模型研究表明，北极地区土壤等地表介质中的各类 POPs 已

通过二次挥发重新进入北极大气. Yu 等[14] 对北极地区 3 个站点大气 PAHs 的研究发现，受气候变暖影

响，全球 PAHs 排放下降所带来的浓度下降被 PAHs 二次挥发量增加所抵消. Ren 等[30] 在青藏高原不同

温度带的 POPs 土-气交换研究中发现，部分 OCPs 和 PCBs 的 CA
*与地表温度显著正相关，表明升温提

升了土壤中 POPs 的挥发性；并计算出在升温 1℃ 的情景下，部分 OCPs 的二次挥发量将增加 60%—
400%. 尽管青藏高原升温显著，但由于携带大量污染物的印度季风会在夏季进入青藏高原南部[30]，导

致该区域 fA 增加而使得土-气逸度差减小，该时段的净挥发可能被削弱. Cabrerizo 等[31] 对南极南设得

兰群岛 PCBs 的土-气交换研究表明，虽然升温会增加土壤中 PCBs 的挥发性，但同时升温也会促进植

被生长而使 φOC 增加，进而使 fS 减小并中和掉增加的 PCBs 挥发量. 该研究表明土壤中 POPs 的二次挥

发过程由多因素共同影响，部分地区升温对二次挥发的促进作用可能被其他因素抵消，从而缓解

POPs 环境风险升高的威胁.
 1.3    气候变化下土壤中 POPs 二次挥发的影响因素

升温和降水模式改变等气象因素变化会作用于土壤理化性质和/或 POPs 理化性质，直接或间接影

响 POPs 的二次挥发.
 1.3.1    地表温度

地表温度上升是加剧土壤中 POPs 二次挥发的最直接因素 . 升温会导致 KSA 下降，即土壤中

POPs 的挥发性随升温而增强. 多个野外监测和室内研究均显示 KSA 与环境温度有较好相关性. 比如，

青藏高原土壤中 OCPs 和 PCBs[30]、南极地区土壤中 PCBs[31]、西班牙和英国土壤中 PAHs[32] 的 KSA-实测，

以及人工加标土壤中 OCPs[33] 的 KSA-实测，均与 1/T（温度倒数）显著正相关.
KOA 常用于预测 KSA（公式（6））. KOA 等描述 POPs 相分配的理化性质是温度的函数[34]，见公式（7）.

式中，KOA
*为 298.15 K 下的 KOA，ΔUOA 为辛醇-气的相转移内能（J·mol−1）. 升温会导致 POPs 的 KOA（表

1）和 KSA-预测减小，即挥发性升高.
lg KOA(T ) = lg K∗OA−∆UOA/(ln(10)R)(1/T −1/298.15) （7）

 
 

表 1    不同环境温度下四种 PAHs 的部分理化性质

Table 1    Selected physic-chemical properties of four PAHs under different environmental temperature
 

温度/℃
Temperature

菲
Phenanthrene

芘
Pyrene

苯并[a]芘
Benzo（a）pyrene

苯并[ghi]苝
Benzo（ghi）perylene

辛醇-气分
配系数a

lg KOA

辛醇-水分
配系数a

lg KOW

饱和蒸
气压/Paa

lg PL

辛醇-气分
配系数
lg KOA

辛醇-水分
配系数
lg KOW

饱和蒸
气压/Pa
lg PL

辛醇-气分
配系数
lg KOA

辛醇-水分
配系数
lg KOW

饱和蒸
气压/Pa
lg PL

辛醇-气分
配系数
lg KOA

辛醇-水分
配系数
lg KOW

饱和蒸
气压/Pa
lg PL

25.0 7.6 4.9 −1.0 8.9 5.6 −2.4 11.5 7.0 −5.1 12.6 7.7 −6.3

15.5 8.1 5.0 −1.4 9.3 5.7 −2.9 12.1 7.1 −5.8 13.2 7.9 −7.0

11.4 8.3 5.1 −1.6 9.5 5.7 −3.1 12.4 7.2 −6.0 13.5 7.9 −7.4

4.0 8.7 5.2 −2.0 9.9 5.8 −3.6 12.9 7.3 −6.6 14.1 8.1 −8.0

−3.3 9.0 5.3 −2.3 10.4 5.9 −4.0 13.5 7.4 −7.2 14.7 8.2 −8.6

　　a 此处PAHs理化性质（KOA、KOW和PL）的相转移内能取值见文献[13].
 
 

 1.3.2    土壤理化性质

POPs 的二次挥发速率受 POPs 与土壤基质的相互作用强度控制[35]，土壤不同组分对 POPs 的吸附

是影响 POPs 二次挥发的关键因素. 对于绝大多数中性 POPs（包括 OCPs、PCBs 和 PAHs 等），土壤有机

质（SOM）或土壤有机碳（SOC）对 POPs 的吸附（absorption）占主导地位[36]，因此多数情况下会采用公式

（6）对土壤中 POPs 的挥发性进行预测. 但对于极性和离子型 POPs（比如全氟烷基化合物（PFASs） [4]），

土壤矿物对 POPs 的吸附（adsorption）较为重要[37]，土壤相对湿度可能显著影响 POPs 的挥发性，可采用
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公式（8）[33] 进行预测. 式中，RH 为相对湿度（%）.
lg KSA-预测 = −26.2+0.714lg K∗OA+8291/T −0.0128RH+0.121lgφOC （8）

气候变暖会改变 SOC 含量或类型，进而影响 POPs 二次挥发 . 以捷克为例 [38]，由于耕地土壤中

SOC 比例相对较低且污染负荷相对较高，该国 45% 的耕地土壤贡献了 98% 的 OCPs 挥发量，其余

55% 的森林或草原土壤仅贡献了 2% 的 OCPs 挥发量. 升温会降低农业土壤中 SOC 含量[12]，因此气候

变 暖 会 进 一 步 增 加 捷 克 农 业 土 壤 中 的 POPs 净 挥 发 量 .  Davidson 和 Janssens[39] 对 不 同 地 区 土 壤 中

SOC 的温度敏感性进行了评估，结果显示富含矿物的热带森林土壤中 SOC 的分解对温度不敏感（存在

矿物化学保护），而新近耕作的温带草原土壤中 SOC 显示出较高温度敏感性，表明后者赋存 POPs 的二

次 挥 发 可 能 更 易 受 气 候 变 暖 影 响 . 总 体 而 言 ， 气 候 变 暖 可 促 进 SOC 的 分 解 ， 使 结 合 在 SOC 中 的

POPs 解吸或再活化[12]，大量 POPs 分子重新具备挥发潜力.
土壤湿度增加可能会使水分子竞争性地替代污染物分子与土壤矿物表面以氢键形式结合，从而减

弱 POPs 与土壤的吸附、增强 POPs 的二次挥发. 比如，Hippelein 和 McLachlan[40] 系统考察了土壤相对

湿度变化对 PCBs 土-气交换的影响. 结果显示，土壤相对湿度从 29% 升高到 93% 时，PCBs 的 KSA 下降

了 90%—97%. 然而，湿度增加对于不同土壤和不同 POPs 的影响程度差异较大. Davie-Martin 等 [33] 发

现 ， 土 壤 相 对 湿 度 从 60% 增 加 到 90% 时 ，OCPs 的 KSA 下 降 了 86%—98%（ 半 干 旱 土 壤 ；SOC 含 量

0.9%）或 50%—75%（火山土壤；SOC 含量 7.5%）. 而 Deng 等 [41] 研究表明，土壤相对湿度从 3% 增加到

100% 时，多溴二苯醚（PBDEs）和有机磷酸阻燃剂（OPFRs）的 KSA 分别减少了 52%—78% 和 13%—
65%. 总体而言，土壤湿度增加对 SOC 含量较低的土壤（矿物质吸附占主导）、芳烃型结构 POPs 的二次

挥发有更强的促进作用.
然而，气候变暖下由土壤湿度改变引起的 POPs 二次挥发变化因地区而异. 升温会增强土壤的蒸散

作用，从而降低土壤湿度；而降水增加会提升土壤湿度[42]. 若仅考虑土壤湿度的贡献，在暖干化地区，土

壤湿度会降低，可能削弱 POPs 的二次挥发；在暖湿化地区，土壤湿度的变化趋势难以一概而论. 若同

时考虑 SOM/SOC 和人为活动的贡献，则情况更为复杂. 暖干化地区会加速 SOC 的分解，促进 POPs 的

二次挥发；暖湿化地区有利于植被生长，可促进 SOC 的形成，从而增加土壤对 POPs 的吸附、减少

POPs 的二次挥发 . 比如，尽管升温 1℃ 会导致南极大气中 PCBs 浓度增加 21%—45%，但同步升高

0.5% 的 SOM（南极半岛植被扩张所致）会抵消这部分挥发量[31]. 土地利用方式的改变也会影响 SOC 的

含量，并干扰 POPs 的二次挥发. Komprda 等 [38] 在研究捷克土地利用方式对 POPs 挥发的影响时发现，

升温 1℃ 平均会增加 8% 的 OCPs 挥发通量，但若将该国 10% 的耕地转变为森林或草原则可以中和增

加的挥发量.
值得注意的是，作为 SOC 的组成部分，黑碳（black carbon）对 POPs 的吸附能力被认为是无定形有

机质（AOM）的 10—100 倍[43]，部分学者[44 − 45] 关注了土壤中黑碳含量对 POPs 土-气交换的影响. 但黑碳

是自然或人为源下的不完全燃烧产物，形态稳定，不太容易受气候变化的影响. 此外，POPs 在土壤中存

在老化现象，会生成不可提取态残留（non-extractable residue，NER；又称结合态残留）（图 1），而老化或

NER 的形成并不完全等同于 SOC/SOM 的吸附 [46 − 47]，且该过程同样会影响 POPs 的土-气交换过程 [24].
但当前关于 NER 形成过程对 POPs 二次挥发的影响极少见报道，有待进一步研究.
 1.3.3    POPs 理化性质

不同理化性质 POPs 的挥发性以及与土壤的吸附机制均不同，因此，不同 POPs 的二次挥发对于气

候变暖的响应有较大差异 . 对于挥发性较强（KOA 较低）的 POPs，其二次挥发更易受气候变暖影响 .
Ma 和 Cao[48] 模拟了气候变暖下 5 种 POPs 的土-气交换，结果显示 HCB 受升温影响最大；在给定气候

变化情景（升温速率 0.1 K·a−1）下，HCB 和 α-HCH 大气浓度分别可在一年内升高 12% 和 10%. 对于挥发

性较低（KOA 较高）的 POPs，其二次挥发受气候变暖影响较小. Hansen 等 [49] 模拟了土壤等环境介质中

PCBs 对气候变暖的响应，结果显示气候变暖对高氯代 PCBs（PCB 138—PCB 194）二次挥发的影响较

小. 对于难挥发甚至无挥发性的新型 POPs（比如离子型 PFASs），土-气交换过程难以发生，故不受气候

变暖影响[17].
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Wania[50] 评估了各类 POPs 的北极污染潜力，并按照 KOA 和 KAW 将 POPs 分为“飞行者”（flyer）、

“游泳者”（swimmer）、“单次跳跃者”（single-hopper）和“多次跳跃者”（multi-hopper）四类. Lohmann 等[17]

认为，对于划为飞行者（比如 HCB）和多次跳跃者（多数传统 POPs）的 POPs，其大气浓度受二次挥发影

响较大，气候变暖对其影响更为显著；对于划为单次跳跃者的 POPs（比如重环 PAHs），具有被颗粒物吸

附 的 极 高 倾 向 ， 其 二 次 挥 发 对 大 气 浓 度 的 贡 献 相 对 较 低 ， 因 此 受 气 候 变 化 影 响 较 小 （ 与 Hansen
等 [49] 的结论相符）. 以表 1 中 PAHs 为例，在升高 4 ℃（11.4→15.5 ℃）的情况下，lg KOA 仅下降 2.1%—
2.4%；对于受气候变化影响较大的 HCB 和 α-HCH[48]，在升温条件（11.4→15.5 ℃）下，lg KOA 下降幅度均

不 超 过 2%[51  −  52]. 由 此 可 知 ， POPs 的 挥 发 性 主 要 由 化 合 物 本 身 所 决 定 ， 其 挥 发 潜 力 分 类 [50]

不大可能受气候变暖情景所改变.

 2    气候变化下土壤中 POPs 的生物降解与光降解（Biodegradation and photodegradation of  POPs in

soil under climate change）

 2.1    土壤中 POPs 的降解类型与产物

POPs 一般具有较长半衰期（数月至数年），但仍能发生不同程度的降解. POPs 的降解类型可分为

生物降解和非生物降解（包含光降解、水解和氧化降解等）[53]. 自然条件下，水体和土壤中 POPs 以生物

降解为主，大气、表层水体和表层土壤中 POPs 可发生光降解[54].
POPs 的生物降解潜力取决于其结构，比如官能团性质和数量. 传统 POPs 多为氯代和/或芳烃类化

合物，具有氯取代基和/或苯环结构；氯代和芳烃类化合物降解的重要环节分别是脱氯和开环[55]. 比如，

土壤中 γ-HCH 可被好氧降解菌 Sphingobium japonicum UT26 在脱氯化氢酶 linA 的作用下，脱氯生成五

氯环己烯 [56]（图 2 途径①） . PAHs 可在细菌或真菌加氧酶作用下，形成 C—O 键，并经加氢等过程使

C—C 键断裂，从而减少苯环数[57]. DDT 同时具有含氯链烃和含氯芳烃，但在其生物降解过程中，一般

先发生链烃的脱氯作用，生成一系列具含氯芳烃结构的 DDX 产物[58]（图 2 途径②），之后再进行开环过

程. 对于新型 POPs，结构往往不同于传统 POPs，因而具有不同的降解路径. 比如，PFASs 具有氟化碳链

和位于链端的取代基，具有脱氟和非脱氟（非氟取代基的降解）两种生物降解途径[59].
 
 

图 2    土壤中几种 POPs 的降解转化途径及产物
注：途径①为生物降解[6, 56]；途径②为生物降解或光降解[6]；途径③为光降解[7, 9]；虚线箭头表示该途径可能由多个步骤组成

Fig.2    Degradation or transformation pathways and products of selected POPs in soil 

 

POPs 的光降解主要通过吸收太阳辐射能、与 OH 自由基等氧化性物质反应来实现 . 据估算 [60]，

PAHs 在白天与 OH 自由基的反应主导了大气 PAHs 的消除. 在多介质归趋模型领域[61]，一般认为光降

解仅发生在土壤表层 1 mm 内的土-气界面上，因而该过程可以忽略. 但多个研究表明[7, 9]，在强太阳辐

射下，表层土壤会发生明显的光降解过程. 比如，在天然光下，土壤中 PAHs 可与臭氧或 OH 自由基反
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应生成酮类、醌类、醛类、酚类和羧酸类产物；与 NOx 自由基反应生成硝基 PAHs[9]（图 2 途径③）. 降
水、土壤动物活动和人为翻耕等各种土壤扰动事件均会使表层 1 mm 以下土壤暴露在表层，使光降解

影响范围超过土壤透光厚度.
 2.2    气候变化下土壤中 POPs 生物降解的影响因素

升温、降水模式改变、大气 CO2 浓度升高以及伴随的土壤理化性质（包括土壤湿度、矿物质与

SOM 组成以及根际分泌物含量等）的改变，会直接或间接影响微生物群落结构和酶活性，进而影响

POPs 的生物降解.
 2.2.1    地表温度

理论上，在达到微生物的最适温度（通常>25 ℃）之前，升温会增强微生物代谢活动，进而提高

POPs 的生物降解速率. 比如，由基于活化能理论的阿伦尼乌斯方程[62]（公式（9））可知，在给定升温情景

下（11.4→15.5 ℃），4 种 PAHs 的生物降解速率可平均提升 48%（表 2） . 式中，HL 为生物降解半衰期

（d），HL*为 298.15 K 下的生物降解半衰期，Ea 为反应活化能（65.4 kJ·mol-1[13]）.
HL(T ) = HL∗exp(Ea/R(1/T－1/298.15)) （9）

 
 

表 2    不同地表温度下土壤中 PAHs 生物降解半衰期的统计数据[13, 54]

Table 2    Statistical data of biodegradation half-lives of PAHs in soil under different surface temperature
 

温度/℃
Temperature

菲
Phenanthrene

芘
Pyrene

苯并[a]芘
Benzo（a）pyrene

苯并[ghi]苝
Benzo（ghi）perylene

中值/d
Median value

P5a/d P95b/d
中值/d

Median value P5/d P95/d
中值/d

Median value P5/d P95/d
中值/d

Median value P5/d P95/d

25.0 21 6 155 246 52 635 261 220 600 635 539 2928

15.5 50 14 369 586 123 1513 622 524 1430 1513 1284 6977

11.4 74 20 547 868 182 2241 921 776 2117 2241 1902 10333

4.0 155 42 1144 1816 380 4688 1927 1624 4430 4688 3979 21616

−3.3 334 91 2466 3914 819 10103 4152 3500 9546 10103 8575 46583

　　a 第5百分位数统计值5th percentile values；b 第95百分位数统计值95th percentile values.
 
 

然而，生物降解过程与挥发等物理过程不同，降解速率受到微生物生长情况的限制，而微生物及酶

活性可能不遵循沿温度单调变化的规律. 比如，升温会增强脲酶和反硝化酶活性，但会降低土壤蛋白酶

和精氨酸转氨酶活性 [63]. Ding 等 [6] 在青藏高原东缘不同海拔梯度土壤 OCPs 的原位降解试验中发现，

在排除土壤理化性质干扰的前提下，年均温分别为 4 ℃ 和 11.4 ℃ 的试验条件下具有几乎相同的降解

速率和降解途径[54]. 部分学者发现升温对微生物活性的刺激是暂时性的，长时间尺度上微生物会适应

新的环境条件[64]. 但毋庸置疑的是，在温度低于 0 ℃ 的高山和极地土壤中，微生物活动受到极大限制

（嗜冷菌除外），且相对湿度较低，微生物和污染物可能均无法充分移动和有效接触而使得 POPs 难以

被降解[65]. 作为气候敏感区，升温以及冻土/冰雪融化预计会显著提升该区域土壤中 POPs 的生物降解

速率.
 2.2.2    土壤理化性质与生物因素

如前所述，气候变暖下不同区域土壤有向暖干化或暖湿化发展的趋势. 在暖干化地区，土壤湿度降

低可能会限制微生物活动并削弱 POPs 的生物降解[66]；但较高的土壤湿度可能抑制好氧降解. 土壤中好

氧微生物最大活性所需持水度一般为 50%—60%[46] 或 50%—70%[64]，若超过此范围，好氧降解受到抑

制、厌氧降解逐渐增强. 值得注意的是，土壤微生物活性的最优湿度范围随温度上升而降低 [64]，因此，

适度暖干化可能不会带来明显的生物降解速率变化. 气候变暖下降水模式发生改变，可能有更长期的

干旱和更频繁的暴雨事件发生，而土壤的干-湿循环可能不利于污染物的生物降解. 比如，White 等 [67]

发现干-湿循环会增强土壤对 PAHs 的锁定（包含表面吸附或微孔束缚等作用）、降低 PAHs 生物有效

性，从而阻碍微生物对污染物的降解.
气候变暖引起的矿物质和 SOM 组成变化也会影响 POPs 的生物降解. 近来研究表明[12, 68]，微生物

与粘土矿物间可能存在协同作用，粘土矿物的存在可增强微生物对 PAHs 的降解. 气候变暖下暴雨事

4344 环　　境　　化　　学 42 卷



件的增多会加剧土壤侵蚀，表层土壤中粘土矿物含量减少[12]，对生物降解的协同作用可能被削弱. 前已

提及，升温总体上会促进 SOM 分解；但在植被生长良好的暖湿化地区，较多的凋落物可能会弥补分解

掉的 SOM. 然而，Yang 等[69] 研究发现，过低和过高含量的 SOM 均会抑制 PAHs 的生物降解. 在总有机

碳（TOC）含量为 0.23% 的土壤中，微生物由于营养限制（SOM 作为碳源供给不足）而导致活性较低；在

TOC 为 7.1% 的土壤中，高含量 SOM 对 PAHs 的锁定导致其生物有效性降低而难以被微生物利用 [69].
因此，在分析 SOM 的增加或减少是否对 POPs 生物降解产生促进或抑制作用时，须判断目标土壤中

SOM 含量是否处于微生物活性和 POPs 生物有效性的最适区间.
植物根系分泌物会影响根际微生物和土壤酶活性，升温和大气 CO2 浓度升高可促进植物生长以

及根系分泌糖类、有机酸和氨基酸等有利于微生物生长的营养物质，进而促进 POPs 降解 [64, 70]. 然而，

Ai 等 [71] 在开顶箱研究中发现，尽管升高的大气 CO2 浓度会增加土壤微生物总量和活性，但会降低与

PAHs 降解密切相关的革兰氏阳性菌丰度，从而削弱了 PAHs 降解. 此外，Cébron 等[72] 发现根系分泌物

会改变菲-降解菌的细菌群落结构，但不会改变菲的生物降解速率，表明该降解过程的主导因素可能是

由传质限制的菲晶体溶解速率而不是菲-降解菌的矿化潜力；SOM 对菲的锁定及 NER 的生成降低了

菲生物有效性，削弱了根系分泌物的影响.
 2.2.3    POPs 理化性质

不同 POPs 的生物降解潜力有较大差异，通常高氯代、高溴代、稠环和/或高分子量 POPs 难以被微

生 物 降 解 ， 半 衰 期 长 达 数 年 至 数 十 年 或 更 长 时 间 . 理 论 上 （ 基 于 OPERA 模 型 预 测 [73]） 低 分 子 量

γ-HCH 和菲的生物降解半衰期分别为 18.6 d 和 42 d，高分子量 BDE 209 和苯并 [ghi] 苝的生物降解半

衰期分别为 514 d 和 562 d. 然而，土壤与纯培养体系不同，土壤中 POPs 的降解速率不仅与微生物的降

解能力有关，还与 POPs 的生物有效性有关 [69, 72]. 一部分 POPs 与土壤基质结合形成稳定吸附组分或

NER，导致微生物无法利用，因而几乎所有 POPs 在土壤中的生物降解半衰期均高于其理论值. 对于同

一类型 POPs，高分子量化合物可能同时具有较长的生物降解半衰期和较强的 NER 形成潜力. 比如，

Ding 等[13] 发现苯并 [ghi] 苝相较于菲有更快的 NER 形成速率. 但对于不同类型 POPs，该规律可能不再

适用；且多数 POPs（尤其新型 POPs）的 NER 形成潜力尚未被报道[47]，导致对于 POPs 生物降解速率或

半衰期的准确预测极为困难.
前已提及，气候变暖下，POPs 降解菌的活性可能增强或被抑制，SOM 的分解速率可能增强或变化

不明显，POPs-NER 形成潜力也随 SOM 赋存特征而变化. 基于全球尺度的研究一般认为[15]，气候变暖

会导致微生物活性增强，因而 POPs 的生物降解速率会增强. 然而，除少部分 POPs 可被微生物作为唯

一碳源外，多数 POPs 的生物降解途径是共代谢降解，且气候变暖导致的整体微生物活性增强并不意

味着特定 POPs 降解菌的活性增强[71]，导致前述观点（气候变暖会增强土壤中 POPs 的生物降解）可能

在许多条件下不适用. 当前有关气候变化下 POPs 降解和环境归趋的模型研究[48] 通常仅考虑 POPs 理

化性质相关的微生物降解潜力贡献，而未考虑土壤基质对 POPs 生物有效性的影响，相关模型预测结

果可能有较大的不确定性.
 2.3    气候变化下表层土壤中 POPs 光降解的影响因素

升温、辐射强度变化、光氧化剂（臭氧和 OH 自由基等）浓度变化以及土壤理化性质（土壤湿度、粒

度、矿物质和腐殖质组成等）的改变，均会影响表层土壤中 POPs 的光降解速率.
 2.3.1    地表温度、辐射强度与光氧化剂浓度

高地表温度、高辐射强度和高光氧化剂浓度均可促进土壤中 POPs 的光降解. 比如，刘尘等[74] 系统

研究了温度、辐射强度和臭氧浓度等大气环境因素对土壤中 PBDEs 光降解的影响. 结果显示，夏季地

面高温（40℃）下 PBDEs 的光降解速率远高于常温（25℃）；紫外光下的光降解速率高于太阳光；高臭氧

浓度（10 mg·L−1）下的光降解速率高于低臭氧浓度（0.3 mg·L−1）. 此外，高温和高辐射强度可提升土壤中

PAHs 的光降解速率[7, 75]、增加 PAHs 的光降解产物类型[7].
然而，紫外辐射、臭氧等与气候变化间的关系较为复杂. 过去由于氟氯烃等化学品的使用，平流层

臭氧的消耗问题越来越严重，未被臭氧层吸收的过量紫外辐射可到达地表土壤；《蒙特利尔议定书》的

生效淘汰了臭氧消耗物质，且气候变化预计将降低平流层温度和水汽丰度[76]，两者均会促进平流层臭

氧的恢复，从而削弱紫外辐射. 但北半球空气质量的提升和气溶胶的减少预计将增加紫外辐射[77]. 人为
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活动排放产生的 NOx 和挥发性有机污染物（VOCs）是对流层臭氧的前体物，强紫外辐射会促进对流层

臭氧和 OH 自由基的形成[78]，从而提升表层土壤中 POPs 的光降解速率. 近地表紫外辐射和对流层臭氧

浓度的变化随地区和季节波动，但根据模型预测结果，到 2050 年对流层臭氧浓度将持续上升，因而

POPs 的光降解程度会更加剧烈[3].
 2.3.2    土壤理化性质

土壤湿度会显著影响 POPs 的光降解速率[79 − 80]. 一方面，土壤水分子占据了土壤矿物表面的吸附

位点，减弱了 POPs 与矿物的吸附，使得参与光降解的 POPs 分子增多；另一方面，水分子可在光照条件

下产生 OH 自由基等光氧化剂，促进 POPs 的光降解. 不同粒径土壤中 POPs 的光降解速率差异较大，

一般粗颗粒、高孔隙度土壤的透光率较高，因而有更快的光降解速率[79]. 比如，王依雪等[81] 发现 2-氯萘

的光降解率随土壤粒径的增加而增大. 土壤中的矿物组分可能有催化作用[79, 82]，富含特定矿物组分的

细粒土壤也可能有较高的 POPs 光降解速率. Marquès 等 [9] 研究显示，细粒风积土中有更多铁锰矿物，

在低光强时起光催化作用，轻中环 PAHs 的光降解速率高于粗粒红砂土；但高光强下，高透光率的红砂

土中有更高的 PAHs 光降解率. 牛军峰等[83] 报道表层土壤中 γ-HCH 光降解速率随 Fe2O3 含量的增加而

增大.
作为土壤中 SOM 的重要组成部分（70%—80%），腐殖质（尤其是胡敏酸）是影响 POPs 光降解速率

的重要因素. 腐殖质可作为光敏剂，在光照条件下产生大量的 OH 自由基等活性物质，促进 POPs 的光

敏化降解[82]. 相反，腐殖质也可能是光稳定剂[79]，腐殖质会与 POPs 竞争吸收光子而产生光屏蔽效应，或

通 过 对 POPs 的 锁 定 及 形 成 NER 而 抑 制 其 光 降 解 . 张 利 红 等 [75] 研 究 表 明 ， 胡 敏 酸 可 促 进 土 壤 中

PAHs 的光降解；但部分报道显示，腐殖质或胡敏酸对土壤中 2-氯萘[81]、PBDEs[80] 和全氟辛酸（PFOA）[84]

光降解的抑制作用大于促进作用，且随腐殖质含量的增加，抑制作用增强.
如前所述，气候变化下不同区域土壤有朝着暖湿化或暖干化发展的趋势；升温总体上会加速

SOM 的分解，但在植被生长良好地区，分解的 SOM 会被新增的凋落物弥补. 因此土壤湿度和腐殖质

对 POPs 光降解的促进或抑制效应具有不确定性. 但气候变化下极端降水事件更加频繁，与之相关的

水土流失会导致表层土壤损失更多细粒组分 [85]、增加透光率，可能会使更深土层中的 POPs 发生光

降解.
 2.3.3    POPs 理化性质

与挥发和生物降解过程类似，POPs 的光降解潜力（或光化学反应活性）也与目标污染物的理化性

质密切相关. 当前有关 POPs 理化性质对于光降解潜力的影响研究多集中在传统 POPs. 对于 PAHs，潘

相敏等[86] 发现，高环 PAHs 的光降解速率通常高于中低环 PAHs，相同环数 PAHs 的结构越紧密其光降

解速率越低；Marquès 等 [9] 报道，蒽和苯并 [a] 芘是中重环 PAHs 中光降解半衰期最短的化合物. 对于

PCBs，蔡啸宇[87] 研究表明，对称结构 PCBs 的光化学反应活性低于非对称结构 PCBs，不同位置 C-Cl 键

反应活性为邻位>间位>对位，且 C-Cl 键个数不影响反应活性. 对于 OCPs，Zaleska 等[88] 报道，在不同的

催化剂作用下，总体上甲氧氯的光降解速率最高、p,p’-DDT 次之、γ-HCH 的光降解速率最慢；丁洋 [54]

研究表明，青藏高原东缘高辐射地区（海拔>4000 m）表层土壤中 γ-HCH 的光降解程度弱于 p,p’-DDT.
对于多氯二苯并对二噁英/呋喃（PCDD/Fs），其光降解速率随随氯代水平增加而降低[89].

总体而言，不同类型 POPs 间的光降解潜力差异较大. 但当前光降解实验研究多集中在大气、水体

或纯溶剂中的部分传统 POPs，表层土壤以及新型 POPs 的相关报道相对较少. 大气中 POPs 的光降解

过程主要为 POPs 与大气 OH 自由基间的反应，目前已有多个模型（比如 EPISuite 模型中的 AOPWIN
模块、OPERA 模型 [54, 73] 等）可对 POPs 在大气中的 OH 自由基反应速率常数进行预测；部分学者尝试

利用定量结构-性质关系（QSPR）对水体中 PCDD/Fs 的光降解行为进行模拟[82]；土壤中 POPs 光降解过

程的模型研究极少见报道.
值得注意的是，土壤中 POPs 的挥发与降解过程同步发生 . 研究表明 [6, 9, 54]，对于挥发性较强的

POPs，挥发是其在土壤中最重要的环境过程（其光降解可能主要发生在大气中）.土壤中腐殖质的存在

可能会使 POPs 在土壤中的光降解行为不遵从其理化性质驱动的反应活性. 腐殖质作为部分 POPs 的

光敏剂可促进其光降解；对于 NER 形成潜力较高的 POPs，腐殖质含量越高，其光降解潜力越低.
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 3    气候变化下土壤中 POPs 的毒性效应（Toxicological effects of POPs in soil under climate change）

在不考虑 POPs 排放源变化的前提下，气候变化对土壤中 POPs 毒性效应的影响主要包括 3 个方

面：①气候变化作用于土壤中 POPs 的迁移转化，改变了 POPs 浓度和形态，进而影响土壤中 POPs 的毒

性效应；②气候变化可能促进更高毒性的降解转化产物生成，放大毒性效应；③气候变化带来的环境胁

迫改变了土壤生物的耐受性或免疫能力，进而影响其毒性效应[3]. 本节主要讨论第①、②部分的影响.
 3.1    气候变化下土壤中 POPs 的自由溶解态浓度与生物有效性

POPs 进入土壤后，直接危害土壤生态系统（包括微生物、植物和动物），并可通过各种暴露途径间

接威胁人体健康. POPs 可能会减少微生物多样性、破坏微生物群落结构[90]；抑制植物光合作用和/或具

有遗传毒性[91]；对动物和人体具有“三致”效应，具有细胞毒性、基因毒性、肝脏毒性和雌激素效应等[92].
土壤中 POPs 的毒性效应主要取决于其生物有效性，一般认为能被土壤生物直接接触到的自由溶解态

POPs 才具有毒性[93]，结合态 POPs（POPs-NER[47]）的环境风险较低.
对 于 已 纳 入 公 约 管 控 的 传 统 POPs， 一 次 排 放 源 不 断 减 少 ， 土 壤 中 POPs“总 浓 度”（ 所 有 形 态

POPs 浓度之和）逐渐降低. 然而，“总浓度”和“自由溶解态浓度”不同，前者下降并不意味着后者同步下

降. 气候变暖总体上可促进 SOM 的分解，经过数十年累积的、锁定在 SOM 中的 POPs（尤其是 NER）可

能被再活化为自由溶解态 POPs. 由于土壤有机质的强大吸附能力和多孔结构，结合态 POPs 的浓度占

比可能超过 POPs 总浓度的 50%[47]. 因此，土壤中传统 POPs 总浓度的下降不代表其毒性效应同步降

低；在短时间尺度上，如果 SOM 分解导致的自由溶解态 POPs 增加速率快于 POPs 的生物降解及挥发

速率，其毒性效应和风险可能反而升高. 对于尚未纳入管控的新型 POPs，人为排放源的广泛存在使得

这些污染物不断通过大气沉降等途径进入土壤. 在其排放源减少前，其总浓度和自由溶解态浓度可能

均表现为不断增加的趋势，毒性效应不断升高.
值得注意的是，土壤 POPs 生态与健康风险评价模型通常依赖于土壤 POPs 浓度[94]，但当前研究默

认采用总浓度而不是自由溶解态浓度计算，极大可能高估土壤中 POPs 的生态与健康风险[93, 95].
 3.2    气候变化下土壤中 POPs 降解转化产物的毒性及风险

当前有关土壤中 POPs 二次挥发、降解和毒性效应的研究较多关注母体化合物，POPs 降解转化产

物的生态与健康风险常被忽视[96]. POPs 次级降解转化产物的毒性通常更低，但初级降解转化产物的毒

性可能与母体化合物相近甚至更高 .  Wetterauer 等 [97] 研究了 DDT 四种次级降解转化产物（DDMS、

DDMU、DDCN 和 DDA）的毒性，结果显示在细胞毒性测试中所有降解转化产物均存在正向剂量-反应

关系，部分降解转化产物具有雌激素活性，并揭示了 DDT 次级降解转化产物的细胞毒性和雌激素活性

低于 DDT 母体化合物. 然而，PCBs 的羟基化代谢产物可能有着比母体化合物更高的毒性效应. 比如，

PCB 180 对大鼠肝脏的 DNA 损伤是其代谢产物 3’-OH-CB 180 导致[98]. 此外，NOx 自由基等光氧化剂

的存在，使得 POPs 的光降解（副）产物可能比母体化合物毒性更高 . Marquès 等 [9] 研究表明，土壤中

PAHs 会在太阳光照射下生成硝基 PAHs，硝基 PAHs 对微生物和人体均具有比 PAHs 本身更高的致突

变性[99].
然而，除少部分 POPs 初级降解转化产物（比如 DDD 和 DDE）外，大部分 POPs 降解转化产物均未

被纳入管控和常规环境监测中. Wetterauer 等建议[97]，在 DDT 次级降解转化产物浓度达到 DDT 母体浓

度的 100 倍时，应将其纳入风险评估中. 气候变化下，土壤中母体 POPs 的环境风险可能更低（当浓度降

低时），但土壤生物和人体对 POPs 降解转化产物的暴露可能增加[7]. 全球气候变暖下土壤中 POPs 降解

转化产物浓度及其毒性效应的变化亟待深入研究.

 4    结论与展望（Conclusion and perspective）

本文从地表温度与大气化学因素、土壤理化性质与生物因素以及 POPs 理化性质 3 个方面，总结

了全球气候变暖对土壤中 POPs 环境行为（二次挥发、生物降解和光降解）及毒性效应的影响. 总体而

言，土壤中 POPs 的挥发、生物降解和光降解均对气候变化有不同程度的响应（表 3）. 土壤中 POPs 的

挥发为物理过程，对升温、土壤湿度增加和 SOM 分解加快的响应均为单调递增变化；挥发性强的低

KOA 值 POPs 的二次挥发受气候变暖影响更大. 表层土壤中 POPs 的光降解为化学过程，对升温、辐射
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强度增强和光氧化剂浓度升高的响应为单调递增变化，对土壤理化性质改变的响应为非单调变化；不

同类型 POPs 间的光降解潜力及其对气候变化的响应差异较大. 土壤中 POPs 的生物降解为生物过程，

对升温和土壤理化性质改变的响应均为非单调变化；不同类型 POPs 间的生物降解潜力及其对气候变

化的响应差异较大.
 
 

表 3    气候变化对土壤中 POPs 二次挥发、生物降解和光降解的影响

Table 3    Effects of climate change on re-volatilization, biodegradation, and photodegradation of POPs in soil
 

气候变化情景
Climate change scenarios

二次挥发
Re-volatilization

生物降解
Biodegradation

光降解
Photodegradation

气象与大气化学因素

升温 ↑ a ↑? b ↑

辐射增强 ↑

光氧化剂浓度升高 ↑

土壤理化性质与生物因素

土壤湿度增加 ↑ ↑↓ c ↑

细粒组分减少 ↑

矿物质增加 ↑? ↑?

SOM分解加快 ↑ ↑↓ ↑↓

根际分泌物增加 ↑?

　　a 增强Increased rates；b 增强或不确定变化Increased rates or uncertain trend；c 增强或减弱Increased or decreased rates.
 
 

气候变化下土壤中 POPs 的毒性效应变化趋势与污染物类型有关. 对于已纳入公约管控的传统

POPs，其自由溶解态浓度可能不随总浓度同步下降，基于自由溶解态浓度的污染物毒性可能下降或升

高；对于尚未纳入公约管控的新型 POPs，受人为排放影响，其浓度和毒性效应可能不断增加；对于

POPs 降解转化产物，其浓度和毒性效应变化尚待进一步研究.
为全面评估气候变化对土壤中 POPs 环境行为及毒性效应的影响，尚待解决的问题有：

（1）土壤中 POPs 的二次挥发、生物降解与光降解均受污染物-基质间相互作用的竞争影响，当前

部分研究关注了吸附对生物降解和光降解速率的制约，但关于气候变化下 POPs-NER 的形成/释放及

其对各环境过程和毒性效应的影响尚未见报道.
（2）目前已有大量研究关注了土壤中 POPs 的生物有效性及自由溶解态浓度测定方法，但当前土

壤 POPs 毒性效应及风险评估研究一般仍基于 POPs 总浓度，极大可能高估其环境风险. 气候变化对土

壤中 POPs 生物有效性的影响亟待进一步研究.
（3）当前，全球尺度的气候变化对 POPs 归趋影响模型研究常假定升温能促进 POPs 的生物降解，

相关结果可能具有较高不确定性. 相较于挥发和光降解，微生物参与的生物降解过程更为复杂，有待开

展考虑更多参数的气候变化下 POPs 生物降解预测研究.
（4）POPs 降解转化产物可能比母体化合物有更高的毒性. 当前已有研究关注了部分 POPs 降解转

化产物的浓度及毒性效应，但仍有大量 POPs 降解转化产物的环境行为及毒性效应尚未被报道. 此外，

针对毒性更高的降解转化产物，其持久性和二次挥发问题也有待深入研究.
（5）POPs 及其降解转化产物均具有跨介质迁移能力，气候变化下土壤中部分 POPs 毒性效应降低

的同时，其他介质中的风险可能增加. 比如，土壤中 POPs 二次挥发增强使得大气 POPs 浓度升高，进而

使陆生动物和人体的呼吸暴露增加；土壤中 POPs 降解转化产物可能具有亲水性，在淋溶或土壤侵蚀

作用下进入地下水和地表水体，进而威胁水生生态系统 . 此外，人类活动导致 POPs 排放源变化对

POPs 归趋的影响可能大于气候变化本身对 POPs 归趋的影响. 因此，综合考虑气候变化下土壤-大气-
水体 -生物等不同介质中 POPs 的环境行为与毒性效应以及人类活动的影响，将有助于系统认识

POPs 的环境风险.

参考文献 (References)

 WANIA  F,  MACKAY  D.  Peer  reviewed:  Tracking  the  distribution  of  persistent  organic  pollutants [J].  Environmental  Science  &

Technology, 1996, 30（9）: 390A-396A.

［  1  ］

 COUSINS I  T,  BECK A J,  JONES K C.  A  review of  the  processes  involved  in  the  exchange  of  semi-volatile  organic［  2  ］

4348 环　　境　　化　　学 42 卷



compounds (SVOC) across the air–soil interface [J]. Science of the Total Environment, 1999, 228（1）: 5-24.

 王小萍, 孙殿超, 姚檀栋. 气候变化与持久性有机污染物全球循环 [J]. 中国科学(地球科学), 2016, 46（10）: 1301-1316.

WANG X P, SUN D C, YAO T D. Climate change and global cycling of persistent organic pollutants: A critical review [J]. Scientia

Sinica (Terrae), 2016, 46（10）: 1301-1316（in Chinese）.

［  3  ］

 CABRERIZO A, MUIR D, de SILVA A O, et al. Legacy and emerging persistent organic pollutants (POPs) in terrestrial compartments

in the high Arctic: Sorption and secondary sources [J]. Environmental Science & Technology, 2018, 52（24）: 14187-14197.

［  4  ］

 GONG P, WANG X P. Critical roles of secondary sources in global cycling of persistent organic pollutants under climate change [J].

Journal of Hazardous Materials Advances, 2022, 6: 100064.

［  5  ］

 DING Y, LI L, WANIA F, et al. Do dissipation and transformation of γ-HCH and p, p’-DDT in soil respond to a proxy

for  climate  change?Insights  from  a  field  study  on  the  eastern  Tibetan  Plateau [J].  Environmental  Pollution,  2021,  278:

116824.

［  6  ］

 MARQUÈS M, MARI M, AUDÍ-MIRÓ C, et al.  Climate change impact on the PAH photodegradation in soils:  Characterization and

metabolites identification [J]. Environment International, 2016, 89/90: 155-165.

［  7  ］

 HEBERER  T,  DÜNNBIER  U.  DDT  metabolite  bis(chlorophenyl)acetic  acid:  The  neglected  environmental  contaminant [J].

Environmental Science & Technology, 1999, 33（14）: 2346-2351.

［  8  ］

 MARQUÈS  M,  MARI  M,  SIERRA  J,  et  al.  Solar  radiation  as  a  swift  pathway  for  PAH  photodegradation:  A  field  study [J].  The

Science of the Total Environment, 2017, 581/582: 530-540.

［  9  ］

 IPCC. AR6 Climate Change 2021: The Physical Science Basis[EB/OL]. 2021. [2022-05-01]. https://www.ipcc.ch/report/ar6/wg1/.［10］

 UNEP. Climate Change and POPs: Predicting the Impacts. Report of the UNEP/AMAP Expert Group[EB/OL].  2011. [2022-05-01].

https://www.amap.no/documents/download/3237/inline.

［11］

 BISWAS B, QI F J, BISWAS J K, et al. The fate of chemical pollutants with soil properties and processes in the climate

change paradigm—A review [J]. Soil Systems, 2018, 2（3）: 51.

［12］

 DING Y, LI L, WANIA F, et al. Formation of non-extractable residues as a potentially dominant process in the fate of PAHs in soil:

Insights from a combined field and modeling study on the eastern Tibetan Plateau [J]. Environmental Pollution, 2020, 267: 115383.

［13］

 YU Y, KATSOYIANNIS A, BOHLIN-NIZZETTO P, et al. Polycyclic aromatic hydrocarbons not declining in Arctic air despite global

emission reduction [J]. Environmental Science & Technology, 2019, 53（5）: 2375-2382.

［14］

 NOYES P D,  MCELWEE M K,  MILLER H D,  et  al.  The  toxicology  of  climate  change:  Environmental  contaminants  in  a  warming

world [J]. Environment International, 2009, 35（6）: 971-986.

［15］

 MA J  M,  HUNG H,  TIAN C G,  et  al.  Revolatilization  of  persistent  organic  pollutants  in  the  Arctic  induced  by  climate  change [J].

Nature Climate Change, 2011, 1（5）: 255-260.

［16］

 LOHMANN R, BREIVIK K, DACHS J, et al. Global fate of POPs: Current and future research directions [J]. Environmental Pollution,

2007, 150（1）: 150-165.

［17］

 KOBLIŽKOVÁ M, RŮŽIČKOVÁ P, ČUPR P, et al. Soil burdens of persistent organic pollutants: Their levels, fate, and risks. part IV.

quantification of volatilization fluxes of organochlorine pesticides and polychlorinated biphenyls from contaminated soil surfaces [J].

Environmental Science & Technology, 2009, 43（10）: 3588-3595.

［18］

 任娇, 王小萍, 龚平, 等. 持久性有机污染物气—土界面交换研究进展 [J]. 地理科学进展, 2013, 32（2）: 288-10,15.

REN  J,  WANG  X  P,  GONG  P,  et  al.  Research  progress  on  exchange  of  persistent  organic  pollutants  at  the  air-soil  interface [J].

Progress in Geography, 2013, 32（2）: 288-10,15（in Chinese）.

［19］

 LAMMEL  G,  DEGRENDELE  C,  GUNTHE  S  S,  et  al.  Revolatilisation  of  soil-accumulated  pollutants  triggered  by  the  summer

monsoon in India [J]. Atmospheric Chemistry and Physics, 2018, 18（15）: 11031-11040.

［20］
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