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摘　 要　 持久性有机污染物（ＰＯＰｓ）因具有半挥发性，可随大气长距离传输迁移到偏远的高山地区，对当地生

态环境造成潜在威胁，因而 ＰＯＰｓ 在这些地区的归趋及行为受到广泛关注．偏远高山地区环境中的 ＰＯＰｓ 主要

来源于大气沉降过程，湖芯能较好地保存大气污染物的沉降信息以及年代信息，被称为“天然档案室”，常被

用于研究污染物的沉降历史和演变规律．本文首先介绍了几种常用于湖芯定年的放射性核素定年方法，然后

综述了不同区域高山湖芯中 ＰＯＰｓ 的时空变化趋势以及影响因素，最后针对偏远高山沉积物研究存在的不足

对未来研究提出了几点建议．
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持久性有机污染物（ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ，ＰＯＰｓ）具有大气长距离传输的特性，能够通过“全球

分馏效应”以及“山地冷凝结效应”富集到偏远地区［１⁃６］，对生态系统较脆弱的高山与极地地区带来威

胁．尤其是高山地区相对于两极地区距离污染源较近，且温度垂直变化显著，因此无法迁移至两极地区

的污染物也能够在高海拔区域富集，从而抑制其向两极地区迁移．通过研究高山地区环境介质中 ＰＯＰｓ
的浓度水平、空间分布以及时间变化等规律，可以了解 ＰＯＰｓ 在全球和区域尺度的迁移转化行为，为生

态系统的风险评价提供数据支持．
湖泊沉积物是常用来研究偏远地区污染物沉降历史的重要环境介质．通常情况下，偏远高山湖泊受
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到人为干扰相对较小，其湖芯能很好地记录大气污染物的沉降信息，结合现代先进的样品定年技术，已
被成功应用于研究污染物的沉降历史和演变规律［７⁃１０］ ．

本文拟通过综述全球各区域高山湖芯中 ＰＯＰｓ 的沉积记录，获得不同地区污染物历史使用、迁移行

为等信息，并探讨可能影响高山湖泊 ＰＯＰｓ 沉降的因素，最后提出研究展望．

１　 沉积物定年

重现百年尺度上湖芯沉积物中污染物的污染历史必须以精确的年代学研究为基础，在所有地质沉

积定年技术中适用于短时间尺度（约 １００ 年）、最为常用的是放射性核素定年法．最常用于放射性核素定

年技术的放射性元素是２１０Ｐｂ、１３７Ｃｓ、２３９＋２４０Ｐｕ 等核素，另外还可配合使用沉积纹理以及球状碳颗粒（ＳＣＰ）
等纪年方法相互佐证．
１．１　 ２１０Ｐｂ 定年法

２１０Ｐｂ 是一种广泛存在的自然核素，是铀系的衰变子体，半衰期为 ２２．３ ａ，其衰变系列如下：２３８Ｕ→
…２２６Ｒａ→２２２Ｒｎ→…２１０Ｐｂ．由此系列原地衰变产生的２１０Ｐｂ 称为基础２１０Ｐｂ（即２１０Ｐｂｓｕｐｐｏｒｔｅｄ），与２２６Ｒａ 平衡，因
此可以通过测定２２６Ｒａ的量来获得．沉积物中另有一种外源性２１０Ｐｂｅｘ（即过剩２１０Ｐｂ），它产生于挥发至大气

中的２２２Ｒｎ 的衰变过程，之后通过干、湿沉降进入湖泊并迅速与沉积物颗粒紧密结合，这种沉降速率在年

纪尺度上可以认为是恒定的．２１０Ｐｂｅｘ与
２２６Ｒａ 不形成平衡关系，而且与稳定含量的基础２１０Ｐｂ 不同的是，

２１０Ｐｂｅｘ会随着时间呈指数关系进行衰变，通过测定不同深度沉积物中２１０Ｐｂｅｘ的放射性强度即可推测相应

深度样品的“年龄”，这就是２１０Ｐｂ 计年的基本原理［１１⁃１２］ ．
常用的２１０Ｐｂ 计年模式有 ３ 种［１１， １３⁃１４］，不同模式的适用条件有所差异：
（１）ＣＩＣ 模式　 即常量初始浓度模式，也称常量比活度模式（ＣＡ），主要适用于有侵蚀来源的水环境

系统，即２１０Ｐｂｅｘ的输入通量 Ｆ（Ｂｑ·ｃｍ－２·ａ－１）随着沉积物堆积速率 Ｓ（ｇ·ｃｍ－２·ａ－１）的变化而变化，因此水

体⁃沉积物界面处的放射性比活度（Ａ＝Ｆ ／ Ｓ， Ｂｑ·ｇ－１）恒定．假设沉积物表层２１０Ｐｂｅｘ的比活度 Ａ０恒定，根据

放射性核素衰变规律，随着质量深度 Ｚ（ｇ·ｃｍ－２）变化，ＡＺ将呈指数关系衰减，即 ＡＺ ＝Ａ０ｅ
－λＺ ／ Ｓ，由此规律可

计算沉积物的年龄：ｔ＝λ－１ ｌｎ（Ａ０ ／ ＡＺ）＝ Ｚ ／ Ｓ．
（２）ＣＦＳ 模式　 即稳定输入通量—稳定沉积物堆积速率模式，主要适用于２１０Ｐｂｅｘ输入通量 Ｆ 和沉积

物堆积速率 Ｓ 都稳定的条件，则沉积物不同层中２１０Ｐｂｅｘ的比活度 ＡＺ将随该层的质量深度 Ｚ 呈指数衰减

关系：ＡＺ ＝（Ｆ ／ Ｓ）ｅ－λｚ ／ ｓ，对应深度的沉积物年龄为 ｔ＝λ－１ ｌｎ（Ｆ ／ Ｓ ／ ＡＺ）＝ Ｚ ／ Ｓ．
（３）ＣＲＳ 模式　 即恒定补给速率模式，也称恒定通量模式（ＣＦ），适用于２１０Ｐｂｅｘ输入通量 Ｆ 恒定，但

沉积物的堆积速率 Ｓ 随时间而变化的环境，可以通过将沉积柱中２１０Ｐｂｅｘ的活度进行积分推算沉积物的

年龄，即 ∑ＡＺ ＝ （∑Ａ０）ｅ
－λｚ ／ ｓ ， ｔ ＝ λ －１ ｌｎ（∑Ａ０ ／∑ＡＺ） ＝ Ｚ ／ Ｓ ．

在利用２１０Ｐｂ 进行计年时，由于沉积条件的不确定性，应该先利用多种模式分别进行计算模拟，对比

各种模式的计算结果与实际数据的拟合程度，及与其他定年方法得出的定年结果的吻合程度来确定最

适的计年模式［１５］ ．
１．２　 １３７Ｃｓ 定年法

１３７Ｃｓ 是一种非天然、人工合成的放射性核素，是在高热原子核武器试验过程中产生的，半衰期为

３０．２ ａ，它的产生与人类核试验历史密切相关．一般认为沉积层中１３７Ｃｓ 恰能检出对应的是１９５４ 年核试验

的起步，第一个峰值对应于 １９６３±２ 年核试验的高峰期，部分地区沉积物中可能会出现第二个峰值，可认

为是 １９８６ 年切尔诺贝利核泄漏事故的影响．１３７Ｃｓ 定年法提供了较精确的事件时标，对于佐证其他定年

方法的准确性有重要意义，但它的使用也存在一定的缺点以及局限：（１） １３７Ｃｓ 在环境中的输入量较低，
特别是南半球，仅为北半球的 １ ／ ３，因此为了保证精确度，样品常需要较长的检测时间；（２）由于１３７Ｃｓ 的

半衰期较短，随着全球核试验的减少以及１３７ Ｃｓ 的衰变导致１３７ Ｃｓ 总量已衰变为初始值的 ４０％左右，
１９５４ 年这个时标层已难于辨识，因此１３７Ｃｓ 初始输入年代的时标可能会失去意义，同时 １９６３ 年的峰值已

衰变为原来的 １ ／ ３，也对检测的准确性提出更高的要求；（３）另外，由于生物扰动、１３７Ｃｓ 随孔隙水下渗等

作用，以及１３７Ｃｓ 蓄积峰时标的确定具有较强的主观性，单纯依靠１３７Ｃｓ 沉积剖面确定年代序列是不够的，
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需要其它定年手段的辅助，如 Ｐｕ 及其同位素［１６］ ．
１．３　 Ｐｕ 同位素定年法

Ｐｕ 同位素与１３７Ｃｓ 的来源相同，主要来源于核试验、核事故以及核燃料后处理等人类核活动，其半衰

期较１３７Ｃｓ 长（ ２３９Ｐｕ 为 ２４１１０ ａ，２４０Ｐｕ 为 ６５７３ ａ），由于两种 Ｐｕ 同位素的 α 能量十分相近，难以在 α 谱图

中区分，因此实际应用时常采用两者的总量２３９＋２４０Ｐｕ．２３９＋２４０Ｐｕ 计年的主时标与１３７Ｃｓ 相似，即北半球可探

测到２３９＋２４０Ｐｕ 的起始年代为 １９４８ 年，比南半球早 １—２ 年，而沉积物中２３９＋２４０Ｐｕ 值最大层对应于 １９６３ 年．
相对于１３７Ｃｓ，２３９＋２４０Ｐｕ 时标定年具有显著优势［１６］：（１） Ｐｕ 同位素比１３７Ｃｓ 更容易从水中转移至沉积

物中，且容易被沉积物中细颗粒物质强烈吸附，不容易发生迁移，因此其垂直剖面规律更具准确性；（２）
Ｐｕ 同位素可检测的起始年代比１３７Ｃｓ 早，而且由于 Ｐｕ 的半衰期远远大于１３７Ｃｓ，自核试验散落后的衰变可

忽略不计，因此其起始年代以及峰值年标在南北半球仍较为清晰；（３） Ｐｕ 同位素还可利用比值进行定

年．这是因为不同来源的 Ｐｕ 具有不同的２４０ Ｐｕ ／ ２３９ Ｐｕ 值，如大气层核试验沉降产生的 Ｐｕ 同位素
２４０Ｐｕ ／ ２３９Ｐｕ比值为 ０．１８，而反应堆燃烧后的核燃料中该比值约为 ０．２３—０．６７．同样可以根据２３８Ｐｕ ／ ２３９＋２４０Ｐｕ
在 １９６８ 年左右的峰值（由 ＳＮＡＰ⁃９Ａ 人造卫星事故产生）作为一个新的时标．通过这些 Ｐｕ 同位素比值

与２３９＋２４０Ｐｕ 的时标相互验证，可得到更精确可靠的沉积年代信息．
１．４　 其他定年方法

除了放射性核素计年外，还有研究采用沉积纹理计年［１７⁃１８］ 以及球状碳颗粒事件计年［１９］ 等方法．沉
积纹理计年是根据近代沉积物中发育的规则韵律纹理进行计数和测量，简单来说，即沉积层中的浅色软

泥层一般产生于湿润气候带硬水湖泊中春季及夏初沉降过程，两个浅色层之间的间隔代表 １ 年，通过在

显微镜下对沉积柱的照片进行逐年层理计数和测量获得沉积物的纹理年代．但是，由于各种自然或人为

因素，有些湖泊沉积物不具有良好的纹理记录，因此沉积纹理计年方法的应用受到一定的局限．球状碳

颗粒（ＳＣＰ）是工业高温燃烧化石燃料过程中产生的，它在沉积物中的出现以及累积量与发电等工业发

展密切相关，因此具有区域时标的意义，它的区域性同时决定了利用它作为时标进行全球对比存在一定

的困难，但在火力发电产业显著的区域 ＳＣＰ 可以对放射性核素定年的结果起到很好的补充和检验作用．
总体来说，为得到沉积物样品精准的年代信息，采用单一的计年方法往往是不可靠的，一般需要通

过多种计年结果的相互验证才能保证沉积物样品年代信息的正确性，进而为利用沉积物重现污染物的

沉积历史作好铺垫．

２　 沉积物指示 ＰＯＰｓ 的时空演变趋势

沉积物定年是研究沉积物中 ＰＯＰｓ 浓度随时间变化规律的前提工作，通过进一步分析沉积柱不同

深度的沉积物样品中 ＰＯＰｓ 的含量即可获得 ＰＯＰｓ 随时间的演变趋势．目前有关偏远高山湖泊沉积物中

ＰＯＰｓ 的研究工作已广泛展开，且主要集中在阿尔卑斯山脉、落基山、安第斯山脉以及喜马拉雅地区，研
究的目标化合物包括多环芳烃、有机氯农药、多氯联苯以及多溴联苯醚等多种典型 ＰＯＰｓ．湖泊沉积物不

仅能记录 ＰＯＰｓ 在不同区域的空间分布差异，还能重现污染物的年代历史，并反映污染物单体组成特征

及变化，从而揭示污染物在环境中的转化行为以及来源归趋．
２．１　 沉积物在指示 ＰＯＰｓ 空间分布的应用

偏远高山地区由于远离污染源，ＰＯＰｓ 主要通过山谷风、季风等大气传输途径从污染源迁移至高山，
并通过大气沉降进入水体，进而富集在富含有机质的沉积物中，因此高山湖泊沉积物中 ＰＯＰｓ 的浓度间

接反映了相应区域的大气污染水平．通过分析比较全球不同区域高山湖泊沉积物中 ＰＯＰｓ 的研究结果，
有助于我们了解全球各大区域 ＰＯＰｓ 的整体污染水平，并进一步理解人类活动对高山生态系统的影响

范围及强度，进而加深对 ＰＯＰｓ 在全球和区域尺度环境行为的认识．
ＰＯＰｓ 的空间分布特征因不同 ＰＯＰｓ 类型而异，取决于相应区域大气中相应 ＰＯＰｓ 的浓度，主要受与

污染源的距离、污染源 ＰＯＰｓ 排放强度及特征以及污染物再分配等因素的影响．表 １ 给出了世界偏远高

山地区湖泊沉积物中几种典型 ＰＯＰｓ 的污染水平，并与两极地区的相关研究进行了对比．
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表 １　 全球各高山以及两极地区沉积物中 ＰＯＰｓ 的浓度（ｎｇ·ｇ－１）
Ｔａｂｌｅ １　 Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ＰＯＰｓ ｉｎ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ ｆｒｏｍ ｈｉｇｈ ｍｏｕｎｔａｉｎｓ ｏｆ ｔｈｅ ｗｏｒｌｄ ａｓ ｗｅｌｌ ａｓ ｔｈｅ ｐｏｌａｒ ｒｅｇｉｏｎ（ｎｇ·ｇ－１）

采样区域 采样时间 ＰＡＨｓ ＰＣＢｓ ∑ＤＤＴｓ ∑ＨＣＨｓ ＨＣＢ 参考文献

欧洲

欧洲 Ｐｙｒｅｎｅｅｓ １９９３—１９９４ ９８０ — — — — ［２３］

欧洲 Ｈｉｇｈ Ｔａｔｒａｓ １２０００ — — — — ［２３］

欧洲 Ｈｉｇｈ Ｔａｔｒａｓ ２００１ １８００—３００００ — — — — ［２４］

欧洲中部及西部高山 １９９９ １５０—９１０ — — — — ［６１］

欧洲东部高山 １１０００—１６０００ — — — — ［６１］

欧洲 Ｇｒｏｓｓｅｒ Ａｒｂｅｒｓｅｅ １９９３ — ２７．５ — — — ［３４］

欧洲 Ｒｅｄｏ ２００４ — ２．３ ３．３ — ０．１８ ［３３］

欧洲 Ｌａｄｏｖｅ — １５ １２ — １．３ ［３３］

欧洲 Ｓｔａｒｏｌｅｓｎｉａｎｓｋｅ Ｐｌｅｓｏ — １５ ２８ — ４．２ ［３３］

欧洲 Ｄｕｇｌｉ Ｓｔａｗ — — ２５ — １．６ ［３３］

欧洲 Ｈｉｇｈ Ｔａｔｒａｓ ２００１ — １．９—３８ — — — ［３１］

苏格兰 １９９６ ～７００—１７１９ １．０—１２ — — — ［３２］

俄罗斯 Ｂａｌｋａｌ １９９２ — ０．０８—６．１ ０．０１４—２．７ ０．０１９—０．１２ — ［４５］

北美洲

落基山 ２００３ ３００—４０００ — — — — ［８］

北美 Ｇｒｅａｔ Ｓｌａｖｅ １９８７ — １．５—２２ — — — ［３５］

加拿大 Ｙｕｋｏｎ 和
Ｂｒｉｔｉｓｈ Ｃｏｌｕｍｂｉａ １９９２—１９９５ — １６．１—９３．６ ０．０８—１１４ ０．１３—１．３７ — ［４６］

亚洲

尼泊尔 ２００７ ６７．８６ １．００ ０．１９ Ｎ．Ｄ． ０．０８ ［２５］

中国青海湖 ２００６ ３２５ — — — — ［２１］

青藏高原 ２００１—２００５ — — ０．６７—６．３ ０．３—９．０ ［１０］

南美洲

安第斯山脉 Ｌａｊａ ２００５ ３９８ — — — — ［２６］

安第斯山脉 Ｇａｌｌｅｔｕｅ ８６２ — — — — ［２６］

安第斯山脉 Ｉｃａｌｍａ ３４３ — — — — ［２６］

智利 Ｃｈｕｎｇａｒａ ２００１ — ０．１５—２．４５ — — — ［３６］

智利 Ｌａｊａ ２００１—２００２ — １．９—１４ — — — ［３７］

智利 Ｃｈｕｎｇａｒａ — ０．１６—２．４５ — — — ［３７］

智利 Ｃａｓｔｏｒ — １—１１ — — — ［３７］

智利 Ｖｅｎｕｓ — ２６—１１５ — — — ［３７］

安第斯山脉 １９９９ — — ０．０１９—４．１ ０．００５—０．２３ ０．０１１—０．２０ ［３８］

两极地区

加拿大北极 １９９５ — ２．４—３９ ０．１—９．７ ＜ ２．９ ０．２—２．３ ［７］

北极 Ｎｙ⁃Ａｌｅｓｕｎｄ ２００５ １．４—２０５ ３．３ ２．２ ４．１ — ［２８］

北极 Ｅｌｌａｓｊｏｅｎ ２００１ — ４６．４ １．６ — — ［３９］

北极 ＤＶ０９ １９９９ — ＜ ２．６８ ＜ ０．２ ＜ ０．３３ — ［４７］

北极 Ｏｙａｎｇｅｎ １９９９—２００１ — — ０．８ ＜ ０．４ — ［４０］

南极 １９９７—２０００ ９—２７０ — — — — ［２７］

南极 Ｓｉｇｎｙ １９９２ １４—２８０ — — — — ［２９］

南极 Ｐｏｔｔｅｒ Ｃｏｖｅ ２００４—２００５ ２９—１９０８ — — — — ［６２］

南极 ２００１ — １．１—５．９ — — — ［４２］

南极 ２００５ — — ０．１９—１．１５ ０．１４—０．７６ ０．９５—４ ［４３］

　 　 注： “—”表示文中无可用数据，“Ｎ．Ｄ．”表示未检出．

对于多环芳烃（ｐｏｌｙｃｙｃｌｉｃ ａｒｏｍａｔｉｃ ｈｙｄｒｏｃａｒｂｏｎｓ—ＰＡＨｓ），由于其与人类社会工业化及城市化的进程

密切相关，因此人类经济发展阶段以及能源结构的变化能被相应区域的沉积物较好地记录下来［２０⁃２２］ ．对



　 １０ 期 谢婷等：偏远高山湖泊沉积物中持久性有机污染物的沉积记录研究 １７９５　

于工业起步早、经济发达的欧洲及北美区域，高山湖泊沉积物中 ＰＡＨｓ 的浓度水平相对于亚洲喜马拉雅

山脉、南美洲安第斯山脉以及南极洲高出 １—２ 个数量级．例如 Ｇｒｉｍａｌｔ 等人［２３］测得欧洲 Ｐｙｒｅｎｅｅｓ 高山湖

泊沉积物中 １８ 种 ＰＡＨｓ 的浓度为 ９８０ ｎｇ·ｇ－１，ｖａｎ Ｄｒｏｏｇｅ 等人［２４］ 测得 Ｈｉｇｈ Ｔａｔｒａｓ 高山沉积物中 ＰＡＨｓ
的浓度甚至高达 １８００—３００００ ｎｇ·ｇ－１，高于北美洲落基山的浓度水平（３００—４０００ ｎｇ·ｇ－１） ［８］ ．而在喜马拉

雅南坡偏远湖泊沉积物中 ＰＡＨｓ 仅为 ６７． ９ ｎｇ·ｇ－１ ［２５］，低于我国青海湖表层沉积物中 ＰＡＨｓ 的浓度

（３２５ ｎｇ·ｇ－１） ［２１］ ．安第斯山脉［２６］高山沉积物中 ＰＡＨｓ 浓度与青海湖相似，Ｌａｊａ 湖和 Ｉｃａｌｍａ 湖中 ＰＡＨｓ 浓

度分别为 ３９８ ｎｇ·ｇ－１和 ３４３ ｎｇ·ｇ－１ ．南北极由于人类活动少，沉积物中 ＰＡＨｓ 浓度水平基本代表环境背景

水平，Ｍａｒｔｉｎｓ 等人［２７］测得南极 Ｋｉｎｇ Ｇｅｏｒｇｅ Ｉｓｌａｎｄ 表层沉积物中 ＰＡＨｓ 的浓度范围为 ９—２７０ ｎｇ·ｇ－１，与
Ｊｉａｏ［２８］和 Ｃｒｉｐｐｓ［２９］等人研究结果相似．

对于多氯联苯（ｐｏｌｙｃｈｌｏｒｉｎａｔｅｄ ｂｉｐｈｅｎｙｌｓ—ＰＣＢｓ）而言，其化学性质稳定、导热性好、不易燃且电导率

低，因此在 ２０ 世纪 ７０ 年代之前被广泛应用于工业生产中［３０］ ．ＰＣＢｓ 在全球范围内的普遍应用在高山沉

积物中也有所体现，即全球范围内高山沉积物中 ＰＣＢｓ 的总体浓度水平较一致．例如 ｖａｎ Ｄｒｏｏｇｅ 等人［３１］

对欧洲 Ｈｉｇｈ Ｔａｔｒａｓ 高山 ２０ 个湖泊的表层沉积物进行分析，得出 ＰＣＢｓ 浓度范围为 １．９—３８ ｎｇ·ｇ－１，与苏

格兰［３２］以及欧洲其他湖泊［９， ３３⁃３４］结果相似（１．０—２７．５ ｎｇ·ｇ－１）．与欧洲地区的发现相似，北美 Ｇｒｅａｔ Ｓｌａｖｅ
湖沉积物中 ＰＣＢｓ 浓度为 １．５５—２２ ｎｇ·ｇ－１ ［３５］，南美洲安第斯山脉诸多湖泊沉积物中总体浓度在 ０􀆰 ２—
６４ ｎｇ·ｇ－１间变化［３６⁃３８］ ．综合部分北极沉积物中 ＰＣＢｓ 的研究发现，北极地区浓度与欧洲高山呈现相近水

平，范围为 ３．３—４６．４ ｎｇ·ｇ－１ ［７， ２８， ３９⁃４０］ ．在南极远离人类活动的区域（例如远离科学研究站及港湾），沉积

物中 ＰＣＢｓ 的浓度水平为 ０．１２—５．９ ｎｇ·ｇ－１ ［４１⁃４４］，低于全球其他地区，代表着全球沉积物中的背景水平．
有机氯农药（ｏｒｇａｎｏｃｈｌｏｒｉｎｅ ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ—ＯＣＰｓ）是一类含有氯原子的杀虫剂，由于其广谱性及有效性

在 ２０ 世纪 ５０ 年代到 ８０ 年代中期在全球范围内被广泛应用于农业以及公共疾病的控制．环境介质中

ＯＣＰｓ 的污染水平与相应区域该类 ＰＯＰｓ 的使用强度有关，例如印度和中国是全球 ＯＣＰｓ 使用量最大的

国家，因此可能导致青藏高原环境介质中较高的 ＯＣＰｓ 浓度水平．例如在 Ｃｈｅｎｇ 等人［１０］有关青藏高原湖

泊沉积物的研究中 ３ 个偏远湖泊沉积物中∑ＨＣＨｓ 的浓度范围为 ０．３—９．０ ｎｇ·ｇ－１，高于俄罗斯 Ｂａｌｋａｌ 湖
（０．０１９—０．１２ ｎｇ·ｇ－１） ［４５］，以及加拿大的 Ｙｕｋｏｎ 湖和 Ｂｒｉｔｉｓｈ Ｃｏｌｕｍｂｉａ 湖（０．１３—１．３７ ｎｇ·ｇ－１） ［４６］，同样显

著高于安第斯山脉［３８］、南极［４３］ 和北极［４０， ４７］ ．同时，Ｃｈｅｎｇ 等人的研究中∑ＤＤＴｓ 的浓度范围为 ０．６７—
６．３ ｎｇ·ｇ－１ ［１０］，低于欧洲 Ｐｙｒｅｎｅｓｓ 和 Ｈｉｇｈ Ｔａｔｒａｓ 高山湖泊沉积物中浓度（３．３—２８ ｎｇ·ｇ－１） ［３３］，高于南极

的污染水平（０．１４—０．７６ ｎｇ·ｇ－１） ［４３］，但与安第斯山脉（０．０１９—４．１ ｎｇ·ｇ－１） ［３８］以及部分北极沉积物样品

浓度水平（０．１—９．７ ｎｇ·ｇ－１）相当［７， ２８， ３９⁃４０， ４７⁃４８］ ．
综上所述，高山区域沉积物中 ＰＯＰｓ 的浓度水平总体上与不同区域不同类型 ＰＯＰｓ 的使用强度特征

相符，间接反映了相应区域 ＰＯＰｓ 的整体浓度水平，较好地指示了 ＰＯＰｓ 在全球高山区域的空间分布．
２．２　 沉积物重现 ＰＯＰｓ 沉降历史

利用高山湖泊沉积柱重现 ＰＯＰｓ 的大气沉降历史，首先是基于对沉积柱的准确定年的可行性，其次

是因为高山湖泊沉积物中的 ＰＯＰｓ 主要来自大气沉降过程． ＰＯＰｓ 的排放和使用历史决定了沉积物中

ＰＯＰｓ 随年代的主要变化规律，这种规律对于不同区域以及不同类型 ＰＯＰｓ 有一定的差异．
ＰＡＨｓ 由于与人类燃料燃烧活动密切相关，因此在沉积物中所呈现的年代变化规律往往与相应区

域的人类经济社会发展相关．欧洲由于较早的工业起步，ＰＡＨｓ 在沉积柱中的峰值时间也相对较早．Ｒｏｓｅ
等［３２］对苏格兰西北部一个偏远湖泊中的沉积物研究时发现 １６ 种 ＰＡＨｓ 总量在 １９２０—１９３４ 年间出现一

个宽的峰值，之后便一直呈下降趋势． Ｆｅｒｎáｎｄｅｚ 等［４９］ 也发现欧洲部分区域 （Ｇｒｅｄｏｓ，Ｓｉｅｒｒａ Ｅｓｔｒｅｌｌａ，
ｍｉｄｄｌｅ⁃Ｎｏｒｗａｙ）高山湖泊中 ＰＡＨｓ 的峰值时间在 １９１９—１９３２ 年之间，这与相应国家（如英国、西班牙、葡
萄牙）２０ 世纪初相对较发达的工业水平有关．然而，Ｆｅｒｎáｎｄｅｚ 等人也发现 Ａｌｐｓ 和 Ｐｙｒｅｎｅｅｓ 高山湖泊沉

积柱中 ＰＡＨｓ 的峰值时间出现在 １９６５—１９９３ 年间，与欧洲其他研究结果一致［２３］，反映了该时期欧洲总

体增长的能源消耗．但是，随着欧洲提高燃料燃烧效率的技术的发展，ＰＡＨｓ 的排放量有所下降．例如

Ｂｏｇｄａｌ 等［５０］发现瑞士偏远湖泊中 ＰＡＨｓ 在 ２０ 世纪 ６０ 年代—９０ 年代间浓度下降到初始的 １ ／ ３，该下降

规律与燃烧过程黑炭（ＢＣ）的减少一致，反映了提高燃料燃烧效率对减少 ＰＡＨｓ 排放的有效性．相对而

言，南美洲以及亚洲由于工业发展起步较晚，沉积物中 ＰＡＨｓ 的峰值时间出现得相对较晚．例如在南美
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洲安第斯山脉的研究中［２６， ５１］，多环芳烃的浓度在 １９６０ 年之前浓度低，之后持续增加，在 １９９９ｓ 年出现峰

值．而 Ｗａｎｇ 等人［２１］通过研究青藏高原北部的青海湖得出沉积物中 ＰＡＨｓ 自 １９７０ｓ 中后期开始至采样年

（２００６ 年）出现显著的增加，与中国“改革开放”政策实施后迅速增长的经济发展同步，很好地反映了中

国能源消耗以及能源结构的变化．
ＰＣＢｓ 的商业性生产始于 １９２９ 年，之后被广泛应用于电器绝缘和塑料增塑．１９６８ 年日本发生的米糠

油中毒事件引起对 ＰＣＢｓ 安全使用的广泛关注，ＰＣＢｓ 在 ２０ 世纪 ７０ 年代末在全球被禁止开放使用，沉积

物中 ＰＣＢｓ 呈现的时间趋势很好地反映了这一规律．在瑞士［９， ５２］ 和意大利［５３］ 高山湖泊研究中均发现

ＰＣＢｓ 的峰值出现在 １９７０ 年—１９８０ 年之间，与欧洲禁用 ＰＣＢｓ 的时间段符合．在北美落基山的 Ｍｉｌｌ 湖中

也得到 ＰＣＢｓ 自 １９３８ 年至 １９７４ 年快速增加，之后增长缓慢的规律［８］，与美国 １９２９ 年引入使用 ＰＣＢｓ，
１９７７ 年限制其使用的历史一致．我国 ＰＣＢｓ 的生产开始于 １９６５ 年，到 ２０ 世纪 ８０ 年代初基本全部停产．我
国偏远高山湖泊沉积物中 ＰＣＢｓ 的相关研究还很匮乏，Ｃｈｉ 等人［５４］ 对台湾一个偏远水库沉积物研究得出

ＰＣＢｓ 峰值出现在 １９８５ 年左右，从 １９８９ 年开始出现下降趋势，与台湾省对 ＰＣＢｓ 的限制使用历史一致．
同样，对于具有明显使用及禁用历史的 ＯＣＰｓ，不少研究结果也很好地与该类化合物的使用历史吻

合．ＯＣＰｓ 由于被发现对生态系统以及人类健康具有长期的危害，从 ２０ 世纪 ７０ 年代初开始在全球范围

内陆续被禁用．Ｇｒｉｍａｌｔ 等人［３３］研究了欧洲高山湖泊中 ＤＤＴｓ 的污染历史，结果表明 ＤＤＴｓ 主要从二战后

开始增长，反映了 ＤＤＴｓ 在战后疾病控制的广泛使用，而峰值出现在 １９７６ 年，对应着欧洲农业上的大量

应用．Ｕｓｅｎｋｏ 等人［８］ 分析北美落基山现在使用的农药 （ ＣＵＰｓ，如硫丹，敌草索） 以及历史使用农药

（ＨＵＰｓ，如氯丹，ＤＤＴｓ，狄氏剂）时发现两类物质的历史趋势截然不同．ＣＵＰｓ 一般持续增加，与该类农药

的持续使用相符合；而 ＨＵＰｓ 出现先增加后下降的趋势．
人类社会能源结构变化或者 ＰＯＰｓ 的替代使用过程也会在沉积物有所体现．如 Ｇｒｉｍａｌｔ 等［２３］发现欧

洲大陆两个湖芯中热解产生的 ＰＡＨｓ 在 １９８８ 年之后出现剧烈的下降，这种下降趋势与欧洲提高燃料燃

烧效率的技术发展相符合． Ｇｅｖａｏ 等人［５５］ 在英国一湖芯中发现多氯萘（ ｐｏｌｙｃｈｌｏｒｉｎａｔｅｄ ｎａｐｈｔｈａｌｅｎｅｓ，
ＰＣＮｓ）从 １９７０ 年开始显著降低，峰值比 ＰＣＢｓ 早约 ２０ 年．这是因为 ＰＣＮｓ 比 ＰＣＢｓ 更早被生产及应用，
ＰＣＢｓ 在其后作为其替代物出现，且欧洲与北美在 １９７０ｓ 即禁止了 ＰＣＮｓ 的生产与使用，湖芯沉积物很好

地反映了两类化合物的使用历史． Ｉｏｚｚａ 等人［５２］ 分析了瑞士的一个高山湖泊氯化石蜡 （ ｃｈｌｏｒｉｎａｔｅｄ
ｐａｒａｆｆｉｎ）的污染历史，发现近表层样品中污染物浓度呈上升趋势，且短链高氯化石蜡所占比重增加，说
明作为 ＰＣＢｓ 替代物的短链氯化石蜡的生产及应用的增加．

然而，不少研究也发现了湖泊沉积物中污染物的浓度峰值以及近年来的变化趋势与污染物实际排

放历史不相符的情况，这可能是由污染物的传输延迟性以及全球气候变化所引起的一系列环境过程造

成．Ｇｒｉｍａｌｔ 等［３３］ 在研究 Ｐｙｒｅｎｅｅｓ 和 Ｈｉｇｈ Ｔａｔｒａｓ 高山湖泊中 ＰＣＢｓ 沉降历史时得出 ＰＣＢｓ 的峰值在

１９７６—１９９７ 年之间，１９９７ 年之后才开始下降，显然与欧洲于 ２０ 世纪 ７０ 年代即禁用了 ＰＣＢｓ 的生产及使

用历史不符，推测可能特定区域具有一定的传输延迟性．同样加拿大的研究［５６］ 也发现 ＰＣＢｓ 和 ＯＣＰｓ 的

峰值时间滞后于生产及使用时间，也存在一定的延迟沉降性．传输延迟性往往适用于“脉冲式”排放的污

染物（如季节性使用的有机氯农药等），这些污染物在热带地区大量使用，而大气扩散以及传输至高纬

度和高海拔地区需要一定的时间，因此峰值的出现相对于污染源地区会呈现延迟现象，有研究表明这种

延迟时间可达 ２０ 年［６］ ．
除了传输延迟，部分研究中近表层沉积物中污染物沉积规律的异常也反映了气候变化的影响，其中

较为典型的是由于全球变暖导致冰川退化，从而使冰川成为高山区域 ＰＯＰｓ 的二次污染源．例如 Ｓｃｈｍｉｄ
等人［９］发现对于有冰川补给水的 Ｓｔｅｉｎ 湖，ＰＣＢｓ 自 １９７０ｓ 中期下降后，１９９０ 年开始又出现了显著的上

升，与冰川的消退趋势一致，而另一个无冰川补给湖泊则未出现这种情况，证明了冰川的二次污染源作

用．Ｂｅｔｔｉｎｅｔｔｉ 等人［５３］也发现冰川的二次污染导致意大利高山湖泊沉积物中 ＤＤＴｓ 从 １９９０ｓ 出现急剧的升

高．Ｇｒｉｍａｌｔ 等人［３３］分析欧洲湖泊沉积物中 ＤＤＴ 时发现在 １９９７ 年—１９９９ 年之间出现第二个峰值，反映

出已沉降 ＤＤＴ 的再挥发再分配过程，这种过程也使表层沉积物中浓度呈增加趋势．
２．３　 沉积物中 ＰＯＰｓ 的单体特征

Ｆｒａｎｋ 等人［６， ５７］提出，物质的饱和蒸汽压（ＰＬ ／ Ｐａ）决定了 ＰＯＰｓ 的环境行为．当物质的 ｌｇＰＬ＞０ 时，极
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易蒸发，基本不会发生沉降；当－２＜ｌｇＰＬ＜０ 时，可在－３０℃左右发生沉降，即易在两极发生沉降；而当－４＜
ｌｇＰＬ＜－２ 时，可在 ０ ℃左右发生沉降，表明可在中纬度高山区域发生沉降；而当 ｌｇＰＬ＜－４ 时，物质难挥

发，一般在靠近源的区域沉降．同样，只有正辛醇⁃水分配系数（ＫＯＡ）和水⁃空气分配系数（ＫＷＡ）为中等值

时，才能随大气进行长距离迁移，并能在温度降低时有效冷凝．Ｆｒａｎｋ 等人还提出能在中纬度高山区域有

效冷凝的污染物的挥发性比两极地区约低两个数量级，因此中纬度高山与两极地区冷凝物质的组成会

有一定的差异．这种规律在相关区域湖泊沉积物中有很好的体现．
研究发现高山湖泊沉积物中 ＰＡＨｓ 以小分子量的 ２—４ 环单体为主［２１， ２５， ５８］，这与“全球分馏效应”

中提出挥发性较强的 ＰＯＰｓ 可以迁移到更远的偏远地区的规律相吻合．但也有研究发现大分子量的

ＰＡＨｓ 所占比重较大［２３， ２４］，这种现象的原因可能是这些高山区域距离源更近，而与污染源的温度差异又

不如两极地区明显，因此难以到达南北极的大分子量的 ＰＡＨｓ 能传输到高海拔的高山区域而冷凝下来，
但低分子量 ＰＡＨｓ 仍存在于大气中并没有有效冷凝．另外，随着能源结构的改变以及燃料燃烧效率的提

高，沉积物中大分子量 ＰＡＨｓ 所占比例日渐增加［２１］ ．对于 ＰＣＢｓ 而言，则主要以中氯代单体为主（４⁃，５⁃，
６⁃氯代） ［２５， ３７， ３９］，且总体上不同单体所占百分比随深度未出现明显变化［８， ３７， ３９］ ．对于有机氯农药而言，
沉积物中不同单体的相对丰度反映了农药的替代使用过程以及环境转化行为．如 ＤＤＴ，随着工业品 ＤＤＴ
的禁用以及三氯杀螨醇的使用，环境介质中 ｐ，ｐ′⁃ＤＤＴ 与 ｏ，ｐ′⁃ＤＤＴ 的比值也发生变化［５９］ ．对于 ＨＣＨｓ，由
于先后经历了工业品 ＨＣＨｓ 和林丹的使用，沉积物中 γ⁃ＨＣＨ 所占比重近年来有增加的趋势［１０］ ．

ＰＯＰｓ 在传输过程以及环境介质中的混合、转化、降解作用也会影响沉积物中单体的分布特征． ｖａｎ
Ｄｒｏｏｇｅ 等人［２４］发现研究区域多环芳烃的单体分布随湖芯深度无明显变化，推测是污染物在大气长距离

传输过程中发生了显著的混合作用．同时，他们还发现对于部分单体，如芘、苯并［α］蒽和苯并［ｇｈｉ］苝在

底层沉积物中所占比重比表层低，然而它们的同分异构体在不同深度分布均一，表明这 ３ 种单体比其同

分异构体更容易发生降解．Ｅｖｅｎｓｅｔ 等人［３９］ 和 Ｌｉ 等［６０］ 均发现高氯代的 ＰＣＢｓ 随着沉积物深度增加有轻

微的下降趋势，推测是在缺氧还原环境中 ＰＣＢｓ 发生了较弱的脱氯还原降解过程，机理可能是较高含量

的卤代化合物会刺激微生物进行脱卤呼吸，从而与其他厌氧电子受体竞争沉积物中丰富的电子供体，而
这个过程会在减少高卤代单体的同时增加低至中卤代单体的量．

３　 影响高山湖泊沉积物中 ＰＯＰｓ 分布的因素

不同高山区域湖泊间得到的 ＰＯＰｓ 的浓度水平及沉积记录相差很大．影响湖泊沉积物中 ＰＯＰｓ 分布

的因素包括湖泊所处高山的大环境条件（如气流来源、温度范围、干湿沉降量及形式等）、湖泊自身的特

定参数以及水体—沉积物界面沉降过程的控制因素等．
首先，不同区域湖泊中 ＰＯＰｓ 的分布受到相应高山区域整体气候的影响，如气流运动方式、温度范

围、湿沉降量及形式等［５７］ ．气流运动决定了污染物的来源以及传输路径，因此决定了沉积物中 ＰＯＰｓ 的

浓度水平与垂直变化的大趋势．值得注意的是，对处在同一高山区域的不同湖泊来说，地形学屏障对其

沉积物中 ＰＯＰｓ 分布规律的影响不容忽视，这主要是因为地形学屏障两侧的气流来源及受影响范围可

能存在差异．例如 Ｕｓｅｎｋｏ 等［８］发现落基山山坡两侧的两个湖泊沉积物中 ＰＡＨｓ 的分布规律差异很大，西
坡的 Ｌｏｎｅ Ｐｉｎｅ 湖在 ２０ 世纪 ５０ 年代出现峰值，之后下降，而东坡的 Ｍｉｌｌ 湖则呈持续升高的趋势．这种截

然相反的规律说明对于处在地形学屏障两侧的湖泊来说，其主导风向以及两侧经济发展水平、人口密度

等特征决定了湖芯中污染物的分布趋势［６３］ ． 而对于 ＰＣＢｓ 和多溴联苯醚 （ ｐｏｌｙｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｄｉｐｈｅｎｙｌ
ｅｔｈｅｒｓ—ＰＢＤＥｓ），同样出现 Ｍｉｌｌ 湖中检出率以及检出浓度均高于西坡的 Ｌｏｎｅ Ｐｉｎｅ 湖的现象，进一步说

明了地形学屏障的显著影响．对于气流方向总体稳定的区域，地形学屏障还会显著影响气流在两侧的归

趋行为，从而使迎风坡和背风坡两侧的降水量以及气候条件产生明显差异（如图 １），进一步影响两侧环

境介质中污染物的沉降量以及单体特征［６４⁃６５］ ．
而不同高山所处区域的气候及气象特征的差异，如温度、降雨 ／雪量等，将直接影响有效沉降的

ＰＯＰｓ 类型［６６］ ．Ｗａｎｉａ 等人［５７］ 发现在温度较高的热带高山（９ ℃—２６ ℃），分子量较大、相对难挥发的

ＰＣＢｓ 能发生有效富集，但在温带高山，则主要是中等质量的 ＰＣＢｓ 易于富集．同时，随着温带地区季节转

换，高山区域的温度区间会发生明显变化，从而影响湿沉降的量及形式，导致不同季节通过大气湿沉降
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有效捕集的污染物类型不同．例如芴，在温带高山的冬季时段可通过湿沉降富集，但夏季由于温度相对

较高则无法有效沉降．同样，干、湿沉降作为偏远高山污染物的主要来源方式，其沉降量及形式对高山环

境介质中 ＰＯＰｓ 的分布有着举足轻重的作用．不同气候特征的高山区域降水特征差异很大，例如对于亚

热带高山地区，雨季的降水量远大于干季，而部分温带高山，夏季湿沉降主要是降雨，而冬季由于温度较

低则主要是降雪．湿沉降作为水体环境的主导沉降方式，它对水溶性大（如 ＨＣＨｓ）和挥发性低（如高氯

代的 ＰＣＢｓ 和大分子量的 ＰＡＨｓ）的 ＰＯＰｓ 的捕集效率远高于干沉降．同时已有不少研究表明，降雪对

ＰＯＰｓ 的捕集效率比降雨高［６７］ ．因此不同高山湿沉降量及形式（雨或雪）的差异对于沉积物中 ＰＯＰｓ 的浓

度水平及单体特征的差别有重要贡献．

图 １　 地形抬升影响山体两侧湿沉降及气候条件［６８］
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除了受高山区域整体气候条件影响，每个湖泊各自的特点也会影响沉积物中 ＰＯＰｓ 的分布，如上文

所述有冰川供给的 Ｓｔｅｉｎ 湖沉积物中的 ＰＯＰｓ 即显著受到冰川二次污染的影响［９］ ．除了大气沉降，污染物

还可以通过径流进入湖泊．有研究学者考察湖泊沉积物中污染物来源时认为径流的影响可以忽略不

计［６９］，但是 Ｂｌａｉｓ 等人对 Ｂｏｗ 湖进行质量平衡计算时发现支流的影响不可忽略［７０⁃７１］，特别是对于有冰雪

融水供给的高山及两极湖泊，冰雪可能是湖泊中污染物的重要来源［７２］ ．对于有输入及输出支流的湖泊，
水体中污染物的来源及归趋更加复杂，例如加拿大的研究表明，流出河流所引起的湖泊污染物损失量比

再挥发作用的影响更大［７３］ ．除此之外，湖泊所处区域气候带、湖泊面积、水深等参数还会影响水面风速

以及降水［７４⁃７５］，从而影响污染物以及大气颗粒物的沉降速率．
污染物进入水体后，从水体转移至沉积物的过程还受水文条件、沉积速率以及生物扰动等因素的影

响［３９， ６０］ ．如湖泊水体不稳定（如风浪大），则不利于颗粒物的重力沉降，同时也会使已沉降的表层沉积物

重新悬浮进入水体，扰乱污染物沉降时的年代特征，还会使已沉降的污染物重新进入水体，造成对水体

的二次污染．同时，若湖泊的沉积速率过慢，则沉积物的年代信息分辨率会显著下降，从而影响沉积柱定

年的准确性．污染物因沉积速率慢在水体中停留的时间长，造成不同时期沉降的污染物发生高度混合，
也会导致沉积物对污染物的沉积记录失去准确性．另外，沉积物中微生物的垂直活动或污染物随沉积物

中孔隙水、毛细管的扩散作用也会使污染物在垂直方向发生迁移，影响污染物所呈现的年代特征［７６］ ．
影响不同区域高山及湖泊中污染物沉降的因素错综复杂，为了能很好地解释特定湖泊中污染物的

分布特征及与其他研究的异同，需要充分了解研究区域的气象条件等环境参数对污染物环境行为的

影响．

４　 总结及研究展望

通过湖芯可以重现各类 ＰＯＰｓ 的大气沉降历史，有助于了解不同类型 ＰＯＰｓ 的历史排放及区域差

异．总体来说，全球范围内偏远地区 ＰＯＰｓ 物质的普遍存在证实了 ＰＯＰｓ 在全球尺度范围内的长距离传

输，湖芯中 ＰＯＰｓ 随时间变化的差异反映了不同区域污染物生产或使用历史的差别，同时也表明两极或

高山地区湖芯中 ＰＯＰｓ 的来源与沉降受邻近潜在源、气团轨迹、地形学屏障、采样湖泊水文动力学等各

种复杂因素的影响．然而在目前已有研究中，仍然有许多不完善之处．首先，对采样湖泊的地形特征、气
象条件、沉积物粒度分布以及有机质组成等影响因素的调查不够，给数据的解释带来一定的困难；同时，
偏远地区湖芯 ＰＯＰｓ 研究主要集中在欧洲与两极地区，而对于南半球其他区域以及近几十年工农业高
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速发展的亚洲区域研究甚少；最后，偏远地区湖芯中新型化合物的研究比较匮乏．针对已有研究中存在

的问题和未来的研究重点提出了以下几点展望：
（１）为了很好地重现特定区域或全球范围 ＰＯＰｓ 的污染历史，采样点的选择至关重要．应当充分考

察待采样点的气象条件、气团轨迹、以及水文参数等因素，以判断待采样点是否能比较准确地反映污染

物的沉降历史，并能在一定程度上准确估计污染物的主要来源．
（２）ＰＯＰｓ 沉降进入水体后的分子水平的转化方式及垂直迁移直接影响着 ＰＯＰｓ 在湖芯中的浓度分

布特征及时间变化规律［６０，７７］，研究该方面的机理将有助于我们了解污染物在环境中的变化过程，对污

染物的垂直分布作出合理解释，因此应当加强深化该类型环境过程的机理研究，并通过收集大量已有数

据，加快大气沉降、大气⁃水体⁃沉积物界面等模型的建立与完善．
（３）应当加强新型化合物的相关研究．随着工业的发展，不少新型化合物被生产来替代一些控制性

ＰＯＰｓ．对于这些尚未广泛使用或关注的新型 ＰＯＰｓ，可以通过研究偏远地区湖泊沉积物中这些新型 ＰＯＰｓ
的浓度水平及变化趋势，验证它们的理化性质、探讨其环境行为、并根据其生产使用在环境中的响应，为
新型 ＰＯＰｓ 的污染控制政策的制定提供参考．

（４）研究区域应当扩大化，尤其是被称为“世界屋脊”以及“世界第三极”的青藏高原，其周边国家人

口密集，工农业发达，因此很有可能成为一些 ＰＯＰｓ 的“汇”．同时它为世界近半数人口提供珍贵水源，并
具有各种珍稀的生态资源，因此考察该地区 ＰＯＰｓ 的污染水平不论是在加深对 ＰＯＰｓ 全球迁移机制的理

解方面还是评估青藏高原生态风险水平方面都具有重要意义．
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