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摘　 要　 随着新型污染物分析检测技术进步和人们认识深入，发现许多新型污染物已经在世界范围内对生态

系统造成了污染，虽然其在环境中的含量很低，但由于其稳定性、生物富集性和高毒性，给生态环境和人类健

康造成巨大威胁．本文主要针对持久性有机污染物、药品及个人护理用品、内分泌干扰物、纳米材料等重要新

型污染物，综述了长江口及近海水环境中新型污染物的污染现状，与国内外主要河口海湾地区新型污染物的

污染水平进行了比较，并对今后主要研究方向进行了展望，以期为长江口地区开展新型污染物的环境毒理和

生态风险评估研究提供参考．
关键词　 长江口， 新型污染物， 污染水平．
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随着长江流域经济社会快速发展、人口急剧增长以及城镇化加速推进，生产生活污水源源不断输入

到河口及近海，污水排放量和污染物种类呈逐年增加的趋势，致使长江水质进一步恶化，已影响到沿江

城市饮水安全，对河口及邻近海区环境的自然生产力、生物多样性以及生态系统等造成了负面影响．目
前，长江口及其邻近海域的环境污染研究主要集中在营养盐、重金属及部分持久性有机污染物如多氯联

苯（ＰＣＢｓ）、多环芳烃（ＰＡＨｓ）等［１－３］ ．目前，以新出现的化工产品和药物为代表的新型污染物越来越受到

关注．



　 ９ 期 黄俊等：长江口及近海水环境中新型污染物研究进展 １４８５　

新型污染物是指目前确已存在，但尚无环保法律法规予以规定或规定不完善的、危害生活和生态环

境的、所有在生产建设或者其他活动中产生的污染物［４］，包括药物、个人护理产品、消毒副产物、表面活

性剂、增塑剂和工业添加剂等化合物及其降解产物［５］ ．新型污染物区别传统污染物在于，或是新近出现

的有毒化工产品，或是之前就有但认识有限的化合物，或是一些化合物的有毒降解转化产物等，它们往

往不在监控范围内、有必要通过立法加以限制．由于污水处理系统不能有效地消除这些新型污染物和缺

乏监管措施，进入水环境中的新型污染物正威胁城市供水安全乃至影响整个水生生态系统［６］ ．长江口作

为一个典型的高度城市化河口，具有海陆过渡区域特有的敏感性与脆弱性［７］，其污染问题十分严峻．
一些新型有机污染物在极低的浓度下，就可能对水生生物带来危害．例如，在英国一些河流中发现

野生鱼种群雌雄同体发生率高，证实与污水处理厂排放含有雌激素的化学物质有关，这些内分泌干扰物

通过影响鱼的生殖发育，可能导致野生种群灭绝［８］ ．其中，内分泌干扰物已被列入英美及欧盟的环境质

量标准［９］，而我国在相关方面缺乏对新型污染物生态毒理学和环境健康学方面的系统研究，还没有制定

相应的水环境质量基准与标准［１０］ ．尽管这些污染物在水环境中的含量极低，但它们能产生一些生态毒

理效应，如抗性基因污染［１１］、有机锡导致腹足类性畸变［１２］ 等．与传统的持久性有机污染物（如 ＤＤＴ）相
比，新型有机污染物在自然水环境中的持久性和环境行为等方面的研究尚显薄弱，基本局限在废水、淡
水及地下水环境，而在河口近岸海洋环境中研究甚少．通过查阅相关文献发现，与我国其他重要河口海

湾相比，关于长江口地区新型污染物研究的报道比较少．因此，开展长江口及近海新型污染物的污染状

况、环境行为、毒理效应及潜在生态风险研究具有现实的科学意义．

１　 持久性有机污染物（ＰＯＰｓ）
持久性有机污染物（ＰＯＰｓ）是一类具有持久性、生物富集性，能通过大气进行长距离迁移，对人和生

物具有毒性的有机污染物［１３］ ．持久性有机污染物（ＰＯＰｓ）包括有机氯杀虫剂（ＯＣＰｓ）、多氯联苯（ＰＣＢｓ）、
多溴二苯醚（ＰＢＤＥｓ）和多环芳烃（ＰＡＨｓ）等，这些持久性有毒污染物如有机氯杀虫剂、多溴二苯醚、多氯

联苯和多环芳烃，已经成为人们日益关注的环境和健康问题［１４］ ．另外，一些普遍存在于环境中具有持久

性、生物毒性、生物富集性和长距离迁移性的有机污染物，包括石蜡烷烃氯化得到的产品氯化石蜡

（Ｃｈｌｏｒｉｎａｔｅｄ ｐａｒａｆｆｉｎｓ， ＣＰｓ）、新型阻燃剂六溴环十二烷（ＨＢＣＤ）以及曾广泛用于农业的有机氯化合物硫

丹等．虽然这些 ＰＯＰｓ 有的已经逐步被各个国家禁用，但由于其持久性、生物富集性和环境效应仍是重要

的新型污染物．
１．１　 多氯联苯（ＰＣＢｓ）和有机氯农药（ＯＣＰｓ）

多氯联苯（ＰＣＢｓ）是一类具有两个相联苯环结构的含氯化合物，它分布广泛、具有持久性、生物累积

性和强的生态毒性．进入环境中的 ＰＣＢｓ 同系物和异构体的组成会发生缓慢的生物转化、非生物转化和

迁移，水域沉积物被认为是水环境中 ＰＣＢｓ 主要归宿之一［１５］ ．虽然 ＰＣＢｓ 在水体中一般含量比较低，但
ＰＣＢｓ 易于通过食物链传递和富集，对水生生物有严重的毒害作用，甚至危害人类健康．研究表明 ＰＣＢｓ
对水生生物的生长、发育和生殖具有毒性，多氯联苯对野生鸟类的毒性包括孵化率降低、胚胎畸形、免疫

抑制和死亡率增加等［１６］ ．虽然 ＰＣＢｓ 已经被禁止生产，但由于其难降解性和和亲脂性，可长期蓄积在环

境和生物体内．环境中 ＰＣＢｓ 消除的主要途径是光降解、羟自由基氧化脱氯得到低氯代 ＰＣＢｓ， 然后经过

缓慢的好氧、厌氧生物降解［１７］ ．有机氯农药（ＯＣＰｓ）与多氯联苯（ＰＣＢｓ）都具有环境持久性、远距离迁移

性和生物蓄积性等特征，它们易于通过食物链积累，对健康不利影响如致癌、生殖缺陷、神经行为异常、
内分泌和免疫毒性，然而大多数的毒理机制还不清楚［１８］ ．随着新的毒理效应的发现和致毒机理的揭示，
有机氯农药（ＯＣＰｓ）与多氯联苯（ＰＣＢｓ）仍是重要的新型污染物．

刘敏等研究发现长江口滨岸水体悬浮颗粒物中 ＰＣＢｓ 含量为 ２． ５—５１． ５ ｎｇ·ｇ－１，平均值为

１３．２ ｎｇ·ｇ－１ ［１９］；表层沉积物中 ＰＣＢｓ 含量为 ０．１９—１８．９５ ｎｇ·ｇ－１，平均值为 ２．７０ ｎｇ·ｇ－１； ＯＣＰｓ 含量为

１􀆰 ２５—３６．０１ ｎｇ·ｇ－１，平均值为 ８． ５０ ｎｇ·ｇ－１ ［２０］ ．而黄宏等检测到长江表层沉积物中 ＰＣＢｓ 的含量为

１８􀆰 ６６—８７．３１ ｎｇ·ｇ－１，平均值为 ４１．６５ ｎｇ·ｇ－１，与国内外其他水域表层沉积物中 ＰＣＢｓ 污染状况相比，长
江口及东海近岸表层沉积物中 ＰＣＢｓ 污染处于中等水平，存在一定的潜在生态风险［２１］ ．Ｚｈａｎｇ 等调查了

长江三角洲被多氯联苯（ＰＣＢｓ）污染的地表水，检测到多氯联苯（ＰＣＢｓ）浓度为 １．２３—１６．６ ｎｇ·Ｌ－１，其中
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京杭大运河和长江分别为 ８．８４ ｎｇ·Ｌ－１和 ３．３６ ｎｇ·Ｌ－１，主要是由三氯联苯、四氯联苯和五氯联苯组成［２２］ ．
我国长江三角洲地区 １５ 个主要城市的 ４６ 个污泥中 ＰＣＢｓ 的含量为 ０—０． ７２ ｍｇ·ｋｇ－１，平均值为

０．０７６ ｍｇ·ｋｇ－１，大部分低于 ０．１ ｍｇ·ｋｇ－１，仅 ２ 个样品中 ＰＣＢｓ 含量超过我国农用城市污泥的控制标准

（０􀆰 ２ ｍｇ·ｋｇ－１ ）；污泥中 ＯＣＰｓ 的含量低于 ０． ４２６ ｍｇ·ｋｇ－１，平均值为 ０． ０５５ ｍｇ·ｋｇ－１，大部分低于

０．０５ ｍｇ·ｋｇ－１ ［２３］ ．说明我国长江三角洲地区城市污泥有机氯农药（ＯＣＰｓ）整体污染状况还不显著，个别地

区具有较高的生态风险．
１．２　 多溴联苯醚（ＰＢＤＥｓ）

多溴联苯醚（Ｐｏｌｙｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒｓ， ＰＢＤＥｓ）是一类重要的溴代阻燃剂，由于其优异的阻燃

性能和低廉的价格，ＰＢＤＥｓ 已经愈来愈广泛地添加到工业产品中．作为一类具有生态风险的有毒持久性

有机污染物，它已经对大气、水体、沉积物和土壤等环境介质及相关生态系统造成了日益严重的污

染［２４⁃２５］ ．ＰＢＤＥｓ 在环境中相当稳定、难降解、高亲脂性和低水溶性，虽然在水中的含量低，但易于在沉积

物中积累和通过食物链转移，使处于高营养级的生物受到毒害，最终对人体健康构成危害．研究发现

ＰＢＤＥｓ 具有内分泌干扰毒性、发育神经毒性和免疫毒性，ＰＢＤＥｓ 的毒性效应正受到人们越来越多的关

注［２６］ ．含有 ＰＢＤＥｓ 的高聚物在燃烧时会产生毒性更强的多溴代二苯并二 英（ＰＢＤＤ）及多溴代二苯并

呋喃（ＰＢＤＦ） ［２７］ ．不含有多氯联苯（ＰＣＢｓ）和氯苯的合成材料在着火后也会释放二 英（ＰＣＤＤ）和多氯

二苯呋喃（ＰＣＤＦ） ［２８］ ．它们都具有较强的致畸、致癌作用，因此，需要格外关注污染物及转化产物的存在

形态及迁移转化规律．人和动物暴露于 ＰＢＤＥｓ 的主要途径是通过呼吸、表皮接触和食物链传递［２６］ ．已有

研究表明，ＰＢＤＥｓ 在食物链中具有生物积累和生物放大作用［２９］，在水生生态系统中尤为突出［３０⁃３１］ ．进入

大气中的 ＰＢＤＥｓ 会通过大气干湿沉降作用向水体和土壤中转移，从目前发展趋势来看，ＰＢＤＥｓ 在环境

中的含量呈上升趋势．虽然 ＰＢＤＥｓ 在结构上与 ＰＣＢｓ 具有相似性，但与多氯联苯（ＰＣＢｓ）相比，ＰＢＤＥｓ 与

气溶胶颗粒的结合能力较强，在大气中的污染强度也超过 ＰＣＢｓ［３２］ ．
河流、湖泊、河口近岸水环境等作为污染物的受纳水体与人类健康关系密切，因此，有必要开展这类

新型环境污染物在水环境中污染状况的研究．对珠江、闽江、淮河以及松花江河口地区沉积物样品分析

检测［３３］，ＰＢＤＥｓ 和十溴联苯醚（ＢＤＥ⁃２０９）含量分别为 ０．３５—１４．２７ ｎｇ·ｇ－１和 ０．２８—３７．４ ｎｇ·ｇ－１，其递变

规律为：珠江＞闽江＞淮河＞松花江；而各河流生活排污沉积物中 ＰＢＤＥｓ 和 ＢＤＥ⁃２０９ 含量普遍远高于河

口地区沉积物，含量变化范围分别为 １６．６４—１６０．２２ ｎｇ·ｇ－１和 ３７．０８—８６７．５３ ｎｇ·ｇ－１，其中最高值均出现

在淮河样品中，这可能与淮河流域工农业生产活动强度有关．我国长江三角洲河口地区沉积物中 ＰＢＤＥｓ
的含量（ＮＤ—０．５５ ｎｇ·ｇ－１） ［３４］，低于莱州湾（１７．６ ｎｇ·ｇ－１） ［３５］ 和渤海湾（０．０７４—５．２４ ｎｇ·ｇ－１） ［３６］ ．与国外

比较，接近日本东京湾水平 （ ０． ０５—０． ７８ ｎｇ·ｇ－１ ） ［３７］，但显著低于美国旧金山河口地区 （ ＮＤ—
２１２ ｎｇ·ｇ－１） ［３８］ ．对于排污口沉积物中 ＢＤＥ⁃２０９ 的含量，莱州湾 （２２３． ８ ｎｇ·ｇ－１ ） ［３５］ 和渤海湾 （０． ３—
２７７６．５ ｎｇ·ｇ－１） ［３６］远高于东京湾（０．８９—１８ ｎｇ·ｇ－１） ［３７］；而土壤样品中∑ＰＢＤＥｓ 和 ＢＤＥ⁃２０９ 水平均低于

国内外报道，其原因可能是污水处理能力不足或技术不成熟，应加强新型污染物消除及污水处理技术

研究．
１．３　 多环芳烃（ＰＡＨｓ）

多环芳烃（Ｐｏｌｙｃｙｃｌｉｃ ａｒｏｍａｔｉｃ ｈｙｄｒｏｃａｒｂｏｎｓ， ＰＡＨｓ）指两个以上苯环连在一起的化合物，如萘、蒽等．
多环芳烃（ＰＡＨｓ）是一类已被证实具有“三致”作用的碳氢化合物，广泛存在于大气、水、土壤和生物体

中［３９］ ．美国环保局（ＥＰＡ）将 １６ 种不带支链的 ＰＡＨｓ 列为土壤和水体中优先控制的污染物，其分别为：萘
（Ｎａｐ）、苊（Ａｃｙ）、二氢苊（Ａｃｅ）、芴（Ｆ１）、菲（Ｐｈｅ）、蒽（Ａｎｔ）、荧蒽（Ｆｌｕ）、芘（Ｐｙｒ）、 （Ｃｈｒ）、苯并［ａ］蒽
（ＢａＡ）、苯并［ｂ］荧蒽（ＢｂＦ）、苯并［ｋ］荧蒽（ＢｋＦ）、苯并［ａ］芘（ＢａＰ）、茚并［１，２，３⁃ｃｄ］芘（ＩｎＰ）、二苯并

［ａ、ｈ］蒽（ＤＢＡ）、苯并［ｇ，ｈ，ｉ］苝（ＢｇｈｉＰ） ［４０］ ．氯代多环芳烃（Ｃｌ⁃ＰＡＨｓ）是由多环芳烃（ＰＡＨｓ，≥３ 环）上
一个或多个氢原子被氯原子取代的芳烃类化合物，是城市大气中发现的卤代有机污染物中的一类，
Ｃｌ⁃ＰＡＨｓ具有与二 英相似的毒性作用，并且在各环境介质中广泛存在，能够通过食物链蓄积于动植物

体内，对生态环境和人体健康造成潜在的威胁［４１］ ．过去对有机污染的研究多集中于化学需氧量、石油类

和挥发酚等含量的控制上，对难降解的持久性有机物的污染报道较少．近年来，关于水体中 ＰＡＨｓ 的含

量分布及来源分析已经成为了世界范围内的研究热点，国内外学者对各地主要河流、湖泊和海湾展开了
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广泛的研究．长江三角洲城市污泥中基本都含有 １６ 种 ＰＡＨｓ 化合物（除个别未检测到），ＰＡＨｓ 的浓度为

８．５４３—５５．８０７ ｎｇ·Ｌ－１，平均值为 ２５．７６９ ｎｇ·Ｌ－１，其中 ８２．９％的样品浓度在 １０—４０ ｎｇ·Ｌ－１ ［３］ ．２００５ 年１２ 月

到 ２００６ 年 ５ 月连续监测黄浦江表层水体中低环多环芳烃含量，结果表明，萘、芴、菲和蒽的平均浓度分

别为 １２３ ｎｇ·Ｌ－１、５７．８ ｎｇ·Ｌ－１、５８．８ ｎｇ·Ｌ－１和 １１．５ ｎｇ·Ｌ－１ ［４２］ ．杨建丽等 ２００７ 年对长江口水体 ４ 种典型多

环芳烃类化合物萘、菲、蒽、荧蒽的浓度分析，４ 种 ＰＡＨｓ 除蒽外的环境浓度与无影响浓度（ＰＥＣ ／ ＰＮＥＣ）
比值都小于 １，说明长江口水体中 ４ 种 ＰＡＨｓ 只有蒽存在一定生态风险［４３］ ．庞智勇等 ２０１１ 年对长江口水

样中 ６ 种取代芳烃（１，３⁃二氯苯、１，４⁃二氯苯、１，２⁃二氯苯、六氯苯、２，４⁃二硝基甲苯、１，２，４⁃三氯苯）浓度

分析，除 １，２，４⁃三氯苯外，其他 ５ 种取代芳烃的 ＰＥＣ ／ ＰＮＥＣ 都小于 １，说明长江口水体中 ６ 种取代芳烃

只有 １，２，４⁃三氯苯存在一定生态风险，其尚未对长江口生态造成危害［４４］ ．珠江广州河段表层沉积物中

ＰＡＨｓ 总量为 ４７８７．５—８６６５ ｎｇ·ｇ－１，平均值为 ７０７８ ｎｇ·ｇ－１ ［４５］ ．海口湾表层水体中总 ＰＡＨｓ 平均值为

３３．６ ｎｇ·Ｌ－１，变化范围为 １２．３—１０８ ｎｇ·Ｌ－１，ＰＡＨｓ 组成以 ２—４ 环为主［４６］ ．长江口近岸水体悬浮颗粒物

ＰＡＨｓ 总量为 ２２７８．７９—１４２９３．９８ ｎｇ·ｇ－１，以 ４—６ 环 ＰＡＨｓ 为主，２—３ 环 ＰＡＨｓ 相对较少［４７］ ．与国内主要

河口海湾相比，长江口 ＰＡＨｓ 组成差异明显，其污染水平处于中等偏上水平，具有较高的生态风险，应加

强监测和管控．
１．４　 全氟类化合物（ＰＦＣｓ）

全氟类化合物（Ｐｅｒｆｌｕｏｒｉｎａｔｅｄ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ， ＰＦＣｓ）是一种新型持久性污染物，包括全氟化碳（ＰＦＣｓ）、
全氟辛烷磺酸（ＰＦＯＳ）、全氟辛酸（ＰＦＯＡ）、全氟癸酸（ＰＦＤＡ）等，目前多聚氟化合物以及全氟类化合物

已多达数百种．其中，全氟辛酸（Ｐｅｒｆｌｕｏｒｏｏｃｔａｎｏｉｃ ａｃｉｄ， ＰＦＯＡ）和全氟辛烷磺酸（Ｐｅｒｆｌｕｏｒｏｏｃｔａｎｅ ｓｕｌｆｏｎａｔｅ，
ＰＦＯＳ）是应用范围最广的两种全氟化合物．毒理学研究证明，这两类物质具有包括导致神经行为缺陷、
生殖发育障碍、器官损伤、代谢紊乱以及各种激素分泌失调等多种症状的毒性［４８］ ．全氟辛烷磺酸

（ＰＦＯＳ）是一种重要的表面活性剂，也是其他许多全氟化合物的重要前体，由于大量使用，发现全氟辛烷

磺酸（ＰＦＯＳ）与全氟羧酸（ＰＦＣＡｓ）在淡水和海洋环境中能够通过食物（链）网的生物富集作用，在水生

生物各种组织中富集［４９⁃５０］ ．目前在许多动物组织和人体中发现了 ＰＦＯＳ，它已经成为一种重要的全球性

污染物，它对环境污染的广度和深度超出人们预想．根据世界卫生组织化合物急性毒性分类标准，ＰＦＯＳ
属于中等毒性化合物，其在人和生物体半衰期约为 ４ 年［５１］ ．

全氟类化合物广泛应用于工业生产及人们日常生活，在环境中具有持久性和富集性，并广泛存在于

环境和人体组织中，引起了世界各国广泛关注．这些化合物中的一些会降解成环境更为稳定、毒性更强

的化合物，例如全氟辛烷磺酸（ＰＦＯＳ）和全氟辛酸（ＰＦＯＡ）．通过采集分析珠江支流和长江中游水样，总
共检测 １４ 种全氟化合物，其中全氟辛烷磺酰酸（ＰＦＯＳ）和全氟辛酸铵（ＰＦＯＡ）的浓度最高．长江样品中

ＰＦＯＳ 浓度为＜０．０１—１４ ｎｇ·Ｌ－１低于珠江（０．９０—９９ ｎｇ·Ｌ－１）；而 ＰＦＯＡ 浓度为 ２．０—２６０ ｎｇ·Ｌ－１，显著高于

珠江（０．８５—１３ ｎｇ·Ｌ－１） ［５２］ ．全氟化合物（ＰＦＣｓ）在黄浦江沉积物中浓度为 ０．２５—１．１ ｎｇ·ｇ－１，高于珠江

（０．０９—０．３６ ｎｇ·ｇ－１），其中 ＰＦＯＡ（０．２０—０．６４ ｎｇ·ｇ－１）为上海黄浦江沉积物中主要的 ＰＦＣｓ 污染物［５３］，其
浓度高于辽河上游沉积物 ＰＦＯＡ（ ＜ＬＯＤ—０．１７ ｎｇ·ｇ－１） ［５４］ ．而在长江口沉积物中发现最高浓度 ＰＦＯＳ
（７２􀆰 ９—５３６．７ ｎｇ·ｇ－１） ［５５］，显著高于广州珠江河流沉积物中主要 ＰＦＣｓ 污染物 ＰＦＯＳ 的浓度范围＜ＬＯＤ—
３．１ ｎｇ·ｇ－１ ［５３］，整体浓度与国内报道持平；与国外相比，略低于韩国西海岸河口和沿海地区水和沉积物中

浓度 ＰＦＯＳ（０．３５—４７ ｎｇ·Ｌ－１和 ０．２—５．８ ｎｇ·ｇ－１）、ＰＦＯＡ（０．５４—３１ ｎｇ·Ｌ－１和 ０．２—２．４ ｎｇ·ｇ－１） ［５６］ ．上述比

较说明，长江口水环境中（水和沉积物）全氟类化合物污染水平有种类差异，总体来说 ＰＦＯＳ 和 ＰＦＯＡ 是

主要污染物，应加强长期监测和管理．

２　 药物及个人护理品（ＰＰＣＰｓ）
近年来，药物及个人护理品（Ｐｈａｒｍａｃｅｕｔｉｃａｌ ａｎｄ ｐｅｒｓｏｎａｌ ｃａｒｅ ｐｒｏｄｕｃｔｓ， ＰＰＣＰｓ）作为一种新型污染

物日益受到人们的关注，主要包括抗生素、消炎止痛药、精神类药物、β 受体拮抗剂、合成麝香、调血脂药

等各种药物以及化妆护肤品中添加的各种化学物质［５７］ ．其中，抗生素是在水环境中广泛存在的一类污

染物，近年来，由于其“假”持久性［５８］ 并能引起环境菌群产生耐药性而备受关注．另外，其他一些 ＰＰＣＰｓ
也存在“假持续性”现象［５９］，由于在自然水体中浓度较低，目前研究主要集中在污水处理厂进出水．这类
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化学品通过各种途径进入到水体中，由于大量使用和污水处理厂去除率低等因素可能对环境造成潜在

生态威胁．
２．１　 抗生素及抗性基因（ＡＲＧｓ）

抗生素及抗性基因（ＡＲＧｓ）是一类新型的环境污染物，随着抗生素长期大量滥用，微生物通过复杂

的环境选择产生抗性基因，对环境造成潜在基因污染，因此抗生素的环境污染与生态毒害问题近年来引

起了极大的关注．目前，全球抗生素年产量为 １０．２ 万吨，美国和欧盟每年仅兽用抗生素的使用量分别达

９０００ 吨和 ５０００ 吨，我国是最大的抗生素生产消费国，并且滥用抗生素的情况十分严重［６０］ ．抗生素通过

各种途径进入环境，改变自然生态系统，给人类和野生生物健康造成巨大威胁［６１］ ．对珠江三角洲地区

４ 个污水处理厂研究发现，最常检测到的抗生素是氧氟沙星、诺氟沙星、其次是红霉素和磺胺甲恶唑．这
些化合物在支流和最终废水中浓度范围分别为 １０—１９７８ ｎｇ·Ｌ－１和 ９—２０５４ ｎｇ·Ｌ－１ ［６２］ ．对黄海半封闭海

湾、开放海湾海水和淡水（河流、污水处理厂）环境中抗生素检测，主要抗生素有脱水红霉素、磺胺甲恶

唑和甲氧苄氨嘧啶，这 ３ 种抗生素在黄海海水和淡水中检测的浓度分别为 ＜ ０． ２３—５０． ４ ｎｇ·Ｌ－１ 和

＜０．２５—６６３．１ ｎｇ·Ｌ－１ ［６３］ ．２００９ 年 ６ 月和 １２ 月沿黄浦江在 １９ 个抽样点研究 ２２ 种抗生素来源、分布和季

节性变化，包括 ４ 种四环素、３ 种氯霉素、２ 种大环内酯类、６ 种氟喹诺酮类、６ 种磺胺类和甲氧苄氨嘧啶，
结果表明 １９ 个采样点都受到抗生素不同程度污染，其平均值为 ３６．７１—３１３．４４ ｎｇ·Ｌ－１，呈现冬季水环境

中抗生素浓度明显高于夏季的规律［６４］ ．
目前，关于长江口等河口近岸水环境中抗生素分析检测的报道较多，而抗性基因残留及生态风险评

估的研究相对不足，国外相关研究则比较深入．由于抗性基因（ＡＲＧｓ）可能在生物体长久而持续地传播，
即使携带抗性基因（ＡＲＧｓ）的微生物被杀灭或消除，它释放到环境中的 ＤＮＡ 因受脱氧核糖核酸酶的保

护而仍然存在，并最终可能转移给其他细胞［６５］，因此，抗性基因（ＡＲＧｓ）在环境中的持久性残留、以及菌

群间的迁移、转化和传播，比抗生素残留对生态环境的危害更大［６６］ ．抗生素和抗性基因的环境行为及其

生态毒理效应已成为世界范围亟待解决的重大环境问题之一，同时也是国内外科学工作者的研究热

点［６７］ ．罗义等首次在流域尺度上揭示了海河抗生素及抗性基因污染特征是以磺胺类抗性基因（ ｓｕｌ（Ⅰ），
ｓｕｌ（Ⅱ））为主，ｓｕｌ（Ⅰ）和 ｓｕｌ（Ⅱ） 在沉积物中的浓度是水中 ２０—２０００ 倍［６８］ ．在科罗拉多州北部的

Ｐｏｕｄｒｅ 河沉积物中检出两种四环素抗性基因（ ｔｅｔ（Ｗ）， ｔｅｔ（Ｏ））和两种磺胺类抗性基因（ ｓｕｌ（Ⅰ），
ｓｕｌ（Ⅱ）），只有磺胺类抗性基因 ｓｕｌ（Ⅱ）在水沟里没有检测到，而 ２ 种四环素抗性基因 ｔｅｔ（Ｗ）和 ｔｅｔ（Ｏ）
普遍存在于饮用水和处理的污水，这可能是抗性基因与人之间潜在的传播途径［６９］ ．基于上述研究，应重

点关注抗性基因在环境中的生态风险、形成机制、传播途径及消除等问题．
２．２　 其他 ＰＰＣＰｓ

消炎止痛药是使用量最大一类非处方药，包括非甾体抗炎药和甾体类抗炎药，其中，非甾体抗炎药

由于解热 镇 痛、 抗 炎 和 抗 风 湿 效 果 明 显， 广 泛 用 于 人 畜 药 物． 目 前 使 用 量 最 大 的 是 醋 氨 酚

（Ａｃｅｔａｍｉｎｏｐｈｅｎ）和乙酰水杨酸（Ａｃｅｔｙｌｓａｌｉｃｙｌｉｃａｃｉｄ），其次为双氯芬酸（Ｄｉｃｌｏｆｅｎａｃ）和布洛芬（Ｉｂｕｐｒｏｆｅｎ），
其中萘普生、双氯芬酸、布洛芬、酮洛芬和醋氨酚在 ＳＴＰｓ 出水检出较为频繁．精神类药物是一类神经兴

奋或抑制的处方药，包括抗抑郁药、镇静安眠药、抗焦虑药和抗精神失常药等，也是一类使用量非常大的

药物，常用药品有卡马西平（Ｃａｒｂａｍａｚｅｐｉｎｅ）、氟西汀（Ｆｌｕｏｘｅｔｉｎｅ）、安定（Ｄｉａｚｅｐａｍ）和舒必利（Ｓｕｌｐｉｒｉｄｅ）
等．这些药物广泛存在于 ＳＴＰｓ 出水中，其中，卡马西平检出最频繁，最大浓度达 ６３００ ｎｇ·Ｌ－１；此外，氟西

汀和安定在 ＳＴＰｓ 出水中也经常检出，最大浓度分别是 ９２９ ｎｇ·Ｌ－１和 ４０ ｎｇ·Ｌ－１ ［７０］ ．周海东等在北京城市

综合污水处理厂中检测氯氮平、舒必利、卡马西平和喹硫平浓度水平在 １０—１００ ｎｇ·Ｌ－１之间；而在精神

病医院污水中氯氮平、舒必利和喹硫平浓度为 ２０００—１００００ ｎｇ·Ｌ－１ ［７１］，说明精神病医院废水是城市污水

中精神病药物的主要来源．人工合成麝香是一类香料物质，作为各种化妆品和洗涤用品的添加剂，应用

最广泛的是佳乐麝香（Ｇａｌａｘｏｌｉｄｅ）和吐纳麝香（Ｔｏｎａｌｉｄｅ）．它们广泛存在水环境中，并且在软体动物和鱼

类中积累的质量浓度高于环境质量浓度．根据毒性试验，人工合成麝香物质与雌激素受体亲和力低，人
工合成麝香物质在脂肪组织、血浆和乳汁中的积累近来也引起学者的重视［７２］ ．曾祥英等对苏州河上海

市区段 １０ 个表层沉积物中多环麝香污染水平及分布特点进行了研究，沉积物中多环麝香污染的主要成

分为佳乐麝香（ＨＨＣＢ）和吐纳麝香（ＡＨＴＮ）．在 １０ 个沉积物样品中检测出佳乐麝香（ＨＨＣＢ）和吐纳麝
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香（ＡＨＴＮ）含量分别为 ５６．８８—５５２．０８ μｇ·ｋｇ－１和 ２５．７９—１１７．２５ μｇ·ｋｇ－１，与国外河流沉积物污染状况相

比，苏 州 河 沉 积 物 中 多 环 麝 香 污 染 更 为 严 重［７３］ ． 另 外， 紫 外 防 晒 剂 （ ＵＶｆｉｌｔｅｒｓ ）、 显 影 剂

（Ｘ⁃ｒａｙｃｏｎｔｒａｓｔｍｅｄｉａ）、利尿剂（Ｄｉｕｒｅｔｉｃｓ），以及咖啡因（Ｃａｆｆｅｉｎｅ）和三氯生（Ｔｒｉｃｌｏｓａｎ）等也是目前广泛应

用的 ＰＰＣＰｓ．其中，三氯生已经在各种环境中被检测到，含量从纳克每升到几微克每升；由于其高疏水

性，能够在生物和人体内尤其是脂肪组织中积累，已经在鱼类和人类样本（尿液、母乳和血清）中发

现［７４］ ．Ｌｉｎｄｑｖｉｓｔ 等［７５］研究发现布洛芬、萘普生、酪洛芬、双氯芬酸和苯扎贝特等个人药品在河流中的浓

度在μｇ·Ｌ－１，单个化合物不会对水生环境构成风险，但在污染处理厂（ＳＴＰｓ）故障的情况下或未经处理

的污水直接排放到河流，其中布洛芬的浓度可能会增加到给水生环境带来风险的水平．
城市污水处理厂（ＳＴＰｓ）出水排放是药物及个人护理品（ＰＰＣＰｓ）向环境迁移最重要的途径，也是控

制 ＰＰＣＰｓ 环境影响的关键，当前 ＰＰＣＰｓ 污染物残留研究主要集中在污水处理厂进出水．由于一般城市

污水处理厂大都是以去除有机物及一些营养物质为目标而设计建造的，虽然污水处理厂的活性污泥、曝
气等工艺对这些 ＰＰＣＰｓ 污染物去除有一定效果，但其去除能力和效率有限．因此，对于这类新型污染物

除了加强分析检测技术、毒理效应和环境风险评价研究外，还应该加强去除降解等污水处理工艺研究，
尽可能减少这类污染物进入自然水体．

３　 内分泌干扰物（ＥＤＣｓ）
内分泌干扰物（Ｅｎｄｏｃｒｉｎｅ ｄｉｓｒｕｐｔｉｎｇ ｃｈｅｍｉｃａｌｓ，ＥＤＣｓ），也称为环境激素（Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｈｏｒｍｏｎｅ），是

一种外源性干扰内分泌系统的化学物质，主要包括烷基酚、双酚 Ａ、邻苯二甲酸酯及农药等．它们具有生

殖和发育毒性，对神经免疫系统也有影响，生物体通过呼吸、摄入、皮肤接触等各种途径接触暴露，干扰

生物体的内分泌活动，甚至引起雄鱼雌化．烷基酚（Ａｌｋｙｌｐｈｅｎｏｌ， ＡＰ）是一类由酚烷基化后产生的化合

物，包括壬基酚（Ｎｏｎｙｌｐｈｅｎｏｌ， ＮＰ）和辛基酚（Ｏｃｔｙｌｐｈｅｎｏｌ， ＯＰ）．双酚 Ａ（ＢＰＡ）是苯酚、丙酮的衍生物，作
为一种重要的化工原料主要用来生产环氧树脂和聚碳酸酯，也用于生产增塑剂、阻燃剂、抗氧剂、农药等

精细化工产品，已经成为一种使用最广泛的内分泌干扰物．研究发现壬基酚（ＮＰ）、辛基酚（ＯＰ）、壬基酚

单聚氧乙烯醚（ＮＰ１ＥＯ）、辛基酚单聚氧乙烯醚（ＯＰ１ＥＯ）、双酚 Ａ（ＢＰＡ）都具有毒性和雌激素效应，特别

是 ＮＰ、ＯＰ 和 ＢＰＡ 危害尤其严重［７６⁃７７］ ．烷基酚和双酚 Ａ 是环境中最常见的典型内分泌干扰物，通过各种

途径进入水环境中成为环境雌激素，正威胁着生态平衡和人及水生生物健康．
黄卫国等对烟台、青岛近岸表层海水中内分泌干扰物进行研究，结果显示 ＮＰ 和 ＮＰ１ＥＯ 是最主要

的污染物，海湾中污染物浓度最高的区域是河口和港口，与国内其他海湾区域相比，处于中等污染水

平［７８］ ．胶州湾水体中壬基酚 （ ＮＰ） 和双酚 Ａ （ ＢＰＡ） 浓度范围分别为 ３． ６—２１９． ８ ｎｇ·Ｌ－１ 和 １． ５—
１８．１ ｎｇ·Ｌ－１；沉积物中 ＮＰ 和 ＢＰＡ 浓度范围分别为 ７．１—７６．９ ｎｇ·ｇ－１ ｄｗ 和 １．８—３．５ ｎｇ·ｇ－１ ｄｗ，明显高于

渤海海域沉积物中 ＮＰ（３．１６—１３．６ ｎｇ·ｇ－１ ｄｗ）和 ＢＰＡ（ＮＤ—１．４４ ｎｇ·ｇ－１ ｄｗ）含量，说明陆源输入是 ＮＰ
和 ＢＰＡ 的主要来源［７９］ ．夏季海河表层水中溶解态的壬基酚（ＮＰ）和辛基酚（ＯＰ）的浓度分别为 １６０—
４２９ ｎｇ·Ｌ－１和 １８—５６ ｎｇ·Ｌ－１；渤海湾中 ＮＰ 和 ＯＰ 的浓度分别为 ３３—１３２ ｎｇ·Ｌ－１和 ＮＤ—１４ ｎｇ·Ｌ－１，其中

污水排放是其主要来源［８０］ ．２００６ 年傅明珠等对长江口及其临近海域壬基酚（ＮＰ）研究，结果表明 ＮＰ 在

表层水、悬浮物和表层沉积物中的浓度分别为 １４．０９—１７３．０９ ｎｇ·Ｌ－１、７． ３５—７２． ０２ ｎｇ·Ｌ－１ 及 ０． ７３—
１１．４５ ｎｇ·ｇ－１ ｄｗ［８１］ ．边海燕研究显示长江口表层沉积物中 ＮＰ 和 ＢＰＡ 含量分别为 １．５６—３５．８ ｎｇ·ｇ－１ ｄｗ
和 ０．７２—１３．２ ｎｇ·ｇ－１ ｄｗ［７９］ ．珠江口表层水 ＢＰＡ 为 １．１７—３．９２ μｇ·Ｌ－１，平均值为 ２．０６ μｇ·Ｌ－１，目前珠江

口地区表层水中 ＢＰＡ 生态风险较高［８２］ ．基于上述研究，与国内主要河口海湾地区相比较，长江口水域水

体中壬基酚浓度已达到中等污染水平，存在一定生态风险．

４　 纳米材料（Ｎａｎｏｍａｔｅｒｉａｌ）
纳米材料（Ｎａｎｏｍａｔｅｒｉａｌ）是指在三维尺度上至少有一维尺度在 １—１００ ｎｍ 大小的物质［８３］ ．纳米技术

使物质在纳米尺度具有许多宏观物体所不具备的新异物理、化学特性，表现出强烈的表面效应、小尺寸

效应、宏观量子隧道效应和量子尺寸效应．随着纳米技术进步，人工纳米材料主要集中在金属及金属氧

化物（如纳米银、纳米金、纳米 ＴｉＯ２、纳米 ＮｉＯ 等）、碳纳米材料以及半导体量子点等，这些材料越来越多



１４９０　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ３３ 卷

地用于商业用途，如涂料、催化剂、半导体、化妆品、微电子和药物载体等［８４］ ．由于纳米材料对环境影响

仍有许多未知，其安全性问题正引起世界范围重点关注［８５］ ．
纳米材料可以通过多种途径进入自然环境（水体、大气、土壤）而产生多种环境行为，进而引起生物

的毒性效应，其生态影响不可忽视［８６］ ．在自然环境中相关金属离子能够通过多种方式合成纳米材料，有
报道环境水体（如河水）中的溶解性有机质（ＤＯＭ）可在光照下将 Ａｇ（Ⅰ）与 Ａｕ（Ⅲ）还原为零价纳米银

与纳米金［８７］ ．纳米材料的水环境行为主要有团聚作用、生物积蓄、吸附作用、与有机质的相互作用、水环

境微界面行为等［８８］，而且每种行为又极其复杂，可能与其他污染物发生耦合作用．纳米材料可能在其生

命周期（生产、贮存、运输、消费、处置或回收再生产）中泄漏进入水体［８９］，造成水环境和沉积物的污染，
进而对水生生物产生污染胁迫，甚至可能通过食物链传递对人类和野生生物健康产生潜在危害［９０］ ．当
前，纳米材料在环境中的检测还有待方法进步优化，其在水环境中的行为和影响，只能通过复杂的暴露

模型加以预测．
目前，关于纳米材料毒理学的研究还刚处于起步阶段，仍有众多未知的安全隐患和不可预期的生态

风险，研究较多的纳米材料主要有纳米银、碳纳米管、纳米 ＴｉＯ２、富勒烯（Ｃ６０）等［９１］ ．纳米材料毒性实验

大多在实验室条件下，以细胞、细菌、藻类、鱼类等模式生物或材料为暴露对象研究其毒理效应和机理．
纳米银由于优越的抗菌特性，广泛应用于生产、生活的各个方面，释放到环境中的纳米银会被氧化释放

出同样持久有毒的银离子［９２］ ．氯离子（Ｃｌ－）是一个广泛存在与水环境中的阴离子配体，纳米银的溶解动

力学强烈依赖 Ｃｌ ／ Ａｇ 比率，由于氯离子的存在可以干扰纳米银在水环境中最终产物的形式，Ｌｅｖａｒｄ 等实

验结果表明 ＡｇＮＰｓ 对大肠杆菌的毒性是由溶解 Ａｇ＋的离子效应决定的，而不是 ＡｇＮＰｓ 的纳米效应［９３］ ．
Ｏｕｋａｒｒｏｕｍ 等以浮萍为对象研究了银纳米粒子（ＡｇＮＰｓ）对水生植物生长和细胞生存能力的毒性效应，纳
米银诱导植物产生氧化应激，抑制效应依赖于纳米银浓度，并随着浓度增加，活性氧在植物细胞中累

积［９４］ ．关于纳米银的抗菌活性和细胞毒性的研究报道很多，但纳米银的致毒分子作用机制并不十分清

楚．Ｗａｎｇ 等［９５］研究证实纳米银可通过“木马”效应被带入细胞，细胞内同时存在纳米颗粒和银离子，纳
米银可直接与 ＲＮＡ 聚合酶结合，主要通过“颗粒效应”诱导抑制 ＲＮＡ 聚合酶活性．纳米 ＴｉＯ２和纳米 ＺｎＯ
对斑马鱼的急性毒性实验表明随着纳米浓度增加毒性增加，呈现剂量效应关系；能够引起斑马鱼产生氧

化应激和组织损伤［９６］ ．纳米 ＺｎＯ 和纳米 ＴｉＯ２对藻类生长的毒性较强，可能与它们具有良好的光敏性有

关；而纳米 ＺｎＯ 的毒性强于纳米 ＴｉＯ２，可能是由于纳米 ＺｎＯ 可以溶出锌离子［９７］ ．Ｆｒａｓｅｒ 等通过比较单壁

碳纳米管和富勒烯（Ｃ６０）两种人工碳纳米材料对虹鳟鱼的毒性，探讨碳纳米材料形状对毒性的影响，实
验结果表明没有观察到明显的毒性差异［９８］ ．基于上述认识，今后不但要深入开展纳米材料的毒理机制

研究，还应加强自然环境中人工纳米材料分析检测技术、环境行为及生态风险评价研究．

５　 其他新型污染物

随着经济社会发展和科技进步，各种新型化合物层出不穷，许多化合物在大量生产应用前缺乏严格

长期的生态风险评估，在人们意识到这种化合物及其代谢产物存在巨大生态风险时，它们已经对生态系

统和人类健康造成负面效应．人们对这些新型污染物知之甚少，主要集中在实验室研究，包括消毒副产

副、防污涂料、工业添加剂等．由于河口海岸环境是人类活动密集区，它们与人类和野生动物健康关系密

切，开展污染物迁移转化等复杂环境行为、生态毒理效应及风险评价等方面的研究是今后一个重要发展

方向．
５．１　 消毒副产物（ＤＢＰｓ）

饮水消毒副产物（ＤＢＰｓ）特别是氯化消毒副产物（ＣＤＢＰｓ）在水环境中虽然浓度不高，但大多具有致

癌或致突变性．目前已检测到的 ＣＤＢＰｓ 多达数百种，包括三卤甲烷（ＴＨＭｓ）、亚硝胺（以亚硝基二甲胺为

代表，简称 ＮＤＭＡ）、卤乙酸（ＨＡＡｓ）、卤代乙睛（ＨＡＮｓ）和卤代硝基甲烷（ＨＮＭｓ）等，其中 ＴＨＭｓ 和 ＨＡＡｓ
两者含量之和可占全部 ＣＤＢＰｓ 的 ８０％以上．研究表明，ＴＨＭｓ 主要是通过非遗传毒性诱导动物长出肿

瘤．为了减少饮用水氯化消毒过程中 ＴＨＭｓ 和 ＨＡＡＳ 等副产物的生成，许多供水企业开始尝试取代氯消

毒的方法，如采用臭氧消毒、二氧化氯或氯胺作为氯的替代消毒剂，应用臭氧和紫外线联用消毒方法导

致饮用水中消毒副产物成分谱发生改变，产生了一些新的 ＤＢＰｓ，主要是溴化和碘化消毒副产物．有研究



　 ９ 期 黄俊等：长江口及近海水环境中新型污染物研究进展 １４９１　

数据表明溴化消毒副产物比其氯化同系物的细胞毒性、遗传毒性强，而碘化 ＤＢＰｓ 比溴化同系物的毒性

更强［９９］ ．由于消毒副产物（ＤＢＰｓ）与人类健康关系密切，其毒理效应和致毒机理是当前备受关注的研究

课题．
５．２　 防污涂料及添加剂

有机锡化合物是港口码头设施、船舶防污油漆重要的添加剂，用于防止海洋生物在船体附着生长，
主要 包 括 三 丁 基 锡 （ ＴＢＴ）、 三 苯 基 锡 （ ＴＰｈＴ）、 一 甲 基 氯 化 锡 （ ＣＨ３ ＳｎＣｌ３ ） 和 二 甲 基 氯 化 锡

（（ＣＨ３） ２ＳｎＣｌ２） ［１００］ ．三丁基锡（Ｔｒｉｂｕｔｙｌｔｉｎ， ＴＢＴ） 的降解产物二丁基锡（Ｄｉｖｕｔｙｌｔｉｎ， ＤＢＴ）和一丁基锡

（Ｍｏｎｏｂｕ⁃ｔｙｌｔｉｎ， ＭＢＴ） 在港口码头等水环境中的浓度高达几十乃至上百 ｎｇ·Ｌ－１，超过美国残留标准

（０．６ ｎｇ·Ｌ－１）数倍，而水生生物对有机锡的生物富集能力高达上百倍［１０１］ ．因此，ＴＢＴ 可能通过食物链的

生物放大作用逐级传递给高等动物，最终危害到人类健康，随着航运的快速发展，这种危害将愈发

明显［１０２］ ．
苯并三唑类紫外线吸收剂（ＢＺＴｓ）是塑料添加剂中非常重要的一类人工合成化合物，因为较大的年

生产量（４５４—４５４０ ｔ·ａ－１），以及在建筑材料和油漆等产品中的广泛使用而逐渐引起环境科学研究的关

注．对全国 １７ 个地区生活污水处理厂的 ６４ 个污泥样品的监测，发现多种 ＢＺＴｓ（ＵＶ⁃Ｐ、ＵＶ⁃３２９、ＵＶ⁃２３４、
ＵＶ⁃３２６、ＵＶ⁃３２８ 等）含量较高，该类化合物具有水系迁移和通过食物链富集等复杂环境行为，毒理学数

据也显示该类化合物具有一定的急性和重复剂量毒理效应［１０３］ ．目前，关于这类化合物在河口水环境中

的环境行为和污染现状的报道很少，有必要对这类污染物进行前瞻性研究，防范于未然．

６　 研究展望

随着经济社会发展、技术进步和人们对各种污染物研究的不断深入，会有越来越多的新型污染物加

入到斯德哥尔摩公约受控范围，而加以限制或禁止．２００９ 年 ５ 月瑞士日内瓦举行的斯德哥尔摩公约缔约

方大会第四届会议（ＣＯＰ⁃４）决定将全氟辛基磺酸及其盐类、全氟辛基磺酰氟、商用五溴和八溴联苯醚、
开蓬、林丹、五氯苯、α⁃六六六、β⁃六六六、六溴联苯等 ９ 种化学物质新增列入公约附件 Ａ、Ｂ 或 Ｃ 的受控

范围．目前，相关领域专家正在进行包括短链氯化石蜡（Ｓｈｏｒｔ ｃｈａｉｎ ｃｈｌｏｒｉｎａｔｅｄ ｐａｒａｆｆｉｎｓ， ＳＣＣＰｓ）、硫丹

（Ｅｎｄｏｓｕｌｆａｎｓ）及六溴环十二烷（Ｈｅｘａｂｒｏｍｏｃｙｃｌｏｄｏｄｅｃａｎｅｓ， ＨＢＣＤｓ）等化学品的评估以决定是否在下次

会上讨论并最终进入受控名单［１０４］ ．在这样的背景下，中国作为发展中国家就需要对工农业活动频繁的

重点地区加强污染物水平监测，合理调控经济发展和环境保护之间的关系．随着公约新增持久性有机污

染物审查工作的进展，我国正面临履约及削减控制 ＰＯＰｓ 的巨大挑战．
在经济全球化和气候变化的大背景下，流域⁃河口⁃海湾环境的脆弱性问题日渐凸显，如何通过加强

国际、区域合作深入研究这些污染物对区域水环境乃至全球生态环境的影响，进而有效控制水环境污染

状况，成为流域⁃河口⁃海湾环境亟待解决的重要课题．今后，要对我国重要河口海湾开展大尺度长时间污

染物环境监测研究，通过信息网络建设，实现重点污染物季节和年际间动态监测，运用污染趋势分布图

直观反映我国河口海岸的污染现状；加强新型污染物分析检测技术研究和快速检测方法的开发，为环境

污染分析检测和公众健康服务；深入开展河口近海水环境中新型污染物分子标志物研究，建立有毒有害

污染物预警系统；加强新型污染物迁移、转化、富集等环境行为研究，追溯污染源头进而加以控制．长江

流域尤其河口及近海地区开展新型污染物污染监测和研究，不仅有助于河口海岸地区生态系统保护和

污染物生态风险评估，还为我国环境安全和履行国际公约提供数据和技术支持．
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