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transformation products, and are shaped by multisource inputs and coupled effects, they pose potential threats and“invisible crisis”to
ecosystems and human health. This manuscript systematically reviewed the key sources and input pathways of four kinds emerging
pollutants in farmland, including persistent organic pollutants, microplastics, endocrine disruptors and antibiotics, and focused on the
environmental behaviors of ECs in farmland, such as adsorption-desorption, migration and transformation, plant absorption, and
degradation. Based on this, the comprehensive management strategies of source control, remediation and agronomic regulation of ECs were
discussed. In the future, it is recommended to strengthen research on the environmental behavior, toxic effects, and risk assessment
mechanisms of ECs under complex contamination scenarios, promote the development of high-efficiency and low-risk remediation
technologies, and provide theoretical basis for agricultural sustainability and food safety assurance.
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摘 要：随着农业集约化发展，农田土壤中新污染物（ECs）的输入与累积日益加剧。新污染物常以微观、痕量或转化产物形式滞

留于土壤，并伴随多来源和效应耦合特征，对生态系统和人体健康构成潜在威胁和“看不见的危机”。本文系统综述了农田中持

久性有机污染物、微塑料、内分泌干扰物和抗生素四类新污染物的来源、关键输入途径，并重点阐述了新污染物在农田中的吸附-
解吸、迁移、植物吸收与降解等环境行为。并基于此，探讨了新污染物源头控制、原位修复及农艺调控的综合治理策略。论文提

出未来需加强新污染物在复合污染情境下的环境行为、毒性效应和风险评估机制研究，推动高效低风险的修复技术发展，为农业

可持续与食品安全保障提供理论依据。
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随着人口持续增长、城镇化和工业化的快速发

展，粮食安全和农业生态系统可持续性的压力日益增

加[1]。农田承担着粮食作物生长、农产品供应的生产

功能，以及水土保持、养分循环和保持生物多样性的

生态服务功能[2]。因此，农田生态系统的健康状态直

接关系粮食产量与质量、生态环境安全与健康。为了

满足预计到 2050年近 100亿人口的粮食需求，农业生

产迫切需要向规模化、集约化方式发展。同时污水灌

溉、污泥生物固体肥料回田、塑料膜覆盖等技术虽然

提高了生产效率并实现了资源循环利用，但导致农田

土壤环境面临着复杂的污染压力，成为巨大的化学品

的“汇”[3-4]。与大气或者水体相比，农田土壤的强异

质性、界面过程复杂性与生物地球化学反应耦合，使

污染物更易在土壤中以微观、痕量或转化产物形式长

期滞留，在时间尺度上产生累积效应[5]。而且来源途

径交织、低剂量暴露和复合污染普遍存在，监测和量

化方法难以匹配污染谱系的持续扩展，造成风险识别

的隐蔽性和滞后性[6]。基于溯源和量化困难的特性，

农田土壤污染被概括为一种“看不见的危机”。

传统意义上的农田土壤污染，如重金属污染已被

广泛研究并纳入监测体系，但在农业系统中潜在存在

的一类“新污染物”却日益受到关注。并且这一词在

环境污染相关文献中被频繁使用[7-8]。“新污染物”是

时代发展背景下衍生出的新概念，通常指那些在环境

中存在、没有完善的监测标准、生态效应或者健康风

险未被完全了解的污染物[9-10]。基于污染频率、生态

风险优先级及研究关注度，“新污染物”可以分为以下

两大类：环境毒性初步表现的污染物和出现新的毒性

效应路径的旧污染物，包括微塑料、持久性有机污染

物、抗生素和内分泌干扰物等，这些物质来源广泛、进

入路径多样[11-14]。在农田土壤这一连接生态系统与

食物安全的关键空间中，它们的行为模式、累积效应

以及对生态健康与人类健康的潜在影响正日益显现。

而且我国发布的《新污染物治理行动方案》已将以上

新污染物纳入国家层面的治理和管控体系。

在全球范围内，这类污染物的输入、积累和迁移

转化正成为农业生态系统的研究新焦点。抗生素在

全球农业土壤中检出频率持续升高，其全球消费量自

21世纪初以来增长近七成，预计在2030年前将持续升

高[15]。塑料制品及其碎片不仅存在于农业覆盖、灌溉

系统中也存在于土壤本体中，并且在COVID-19疫情

期间出现迅速增加趋势[16]。例如，有研究指出微塑料

在我国农业土壤中的含量随覆膜年限增加而增加[17]。

另外，有机持久性化合物因其难降解、富集性与食物链

放大效应，在土壤-植物系统中已被多项研究指出具

备长期风险[18]。

此外，这些看似微量的污染物不断积累于土壤中

时，其对土壤团聚体结构、根际生态环境、土壤微生物

功能以及作物生长状态等的干扰可能削弱农业生态

系统的韧性[19]。农田中的污染物通过作物进入食物

链，将风险从田间扩展至餐桌并对人体健康构成威

胁[20]。大量的研究已经证明新污染物在人体中存在

的事实[21-22]。这些污染物对神经系统、骨骼系统、呼

吸系统、生殖系统等多系统或器官的暴露效应被不断

揭示[23-25]。由此可见，农田土壤中的污染问题是一个

关联农业可持续发展、食品安全、人体健康的多维度

话题。

基于上述背景，有必要从系统的视角对农田土壤

环境中新兴污染物的行为机制、生态影响与健康风险

进行综述。本文旨在全球视野下，梳理农田土壤中新

兴污染物的定义、来源及输入路径，分析其在农田系

统中的环境行为特征，评估其对农田生态系统的潜在

危害，并在此基础上探讨风险评估策略与治理修复路

径。通过系统整合现阶段最新研究成果，为农业可持

续发展、食品安全保障以及环境健康风险管理提供理

论依据和技术参考。

1 农田土壤中新污染物的主要种类与来源

1.1 新污染物的主要种类

农田环境中，新污染物（ECs）的种类分布复杂且

来源十分广泛，其输入具有长期性和持续性，主要通过

污水灌溉、污泥与畜禽粪肥还田以及各类农业投入品

进入农田生态系统[1]。已有研究表明，多种新污染物

即使在痕量环境浓度下也具有较强生物活性，可在土

壤-作物体系中长期存在[19]。综合现有农田中新污染

物研究，对其种类和暴露强度作以下概述（图1）。
1.1.1 持久性有机污染物（POPs）

持久性有机污染物是指难以通过生物、化学和物

理过程降解、在环境中长期残留并具有远距离迁移和

生物富集特征的一类有机污染物。传统的POPs包括

有机氯农药（OCPs），例如滴滴涕（DDT）等，以及工业

化学品，如多氯联苯（PCBs）、多溴联苯醚（PBDEs）、二

噁英等，这些物质在 20世纪被广泛使用并残留在农

田土壤中[26-27]。尽管我国在 1983年已经禁止了大部

分有机氯农药的使用，但由于其降解缓慢，如今在某

些地区土壤中仍能检测到污染残留[28]。我国部分农

2
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业土壤中DDT的平均浓度曾接近 100 μg·kg-1的土壤

风险筛选值，2015年以来此类污染物浓度呈下降趋

势[29]。工业排放及燃烧源释放的 PCBs、PBDEs 等通

过大气长距离输送与干湿沉降进入农业区，是农田

POPs的重要区域背景来源之一[27]。POPs在农田中的

浓度往往为 ng·g-1量级，但在靠近工业区或者历史污

染源的农田土壤中会高出一个数量级。例如阻燃剂

生产园区周围农田中，PBDEs 和德克隆的浓度高达

4.13×103 ng·g-1和 1.74×103 ng·g-1 [30]。与此同时，近几

年农田中全氟/多氟烷基（PFAS，尤其是短链同系物

和前体物质）和有机磷酸酯类（OPEs）物质的关注度

和检出率快速上升，逐步扩展了农田中 POPs检测清

单。从全球农业土壤 PFAS的统计中可知，其在土壤

中的高负荷受到生物体的影响，例如一些污泥累积的

表层农田 PFAS总量达μg·g-1量级[31]。欧洲农田采集

的样品中检测出多种 PFAS前体化合物，例如包括二

聚苯胺（diPAPs）、氟甲基丙烯酸酯（FTMAPs）和二氨

基苯胺（diSAmPAP）等，总有机氟含量对应的PFAS浓

度范围为 280~9 700 ng·g-1 [31]。这些前体物质在土壤

中缓慢降解并进一步形成短链PFAS[32]。超短链全氟

烷基酸的检出频率可达 81%~94%，且中位浓度为

1.7~14 ng·g-1，提示其在土壤中并非可忽略的低值背

景[33]。OPEs在农业系统中也被普遍检出，其 ΣOPEs
的统计中位水平范围在 2.41~35.8 ng·g-1 区间[34-35]。

在 PBDEs被列入管控后，新型溴代阻燃剂（NBFRs），

如十溴二苯乙烷（DBDPE）、双三溴苯基乙烷（BTB⁃
PE）等作为替代品被大量使用[36]。NBFRs在世界各国

农用土壤中的最高浓度达 84.6 µg·g-1，在亚洲和澳洲

的农田土壤中污染较为突出[37]。在我国东部农田，

NBFRs在近 10 a污染程度加重，土壤中浓度逐步超过

传统的 PBDEs[38]。值得强调的是，农田土壤 POPs的
新颖性并不只来自新增化学品本身，也来自监测维度

的拓展[39]。例如 2024年针对耕地土壤的研究显示，

82%的土壤样品检出至少一种农药残留，且其中 32%
的样品同时含有 5种以上残留[35]。欧洲有机/常规农

田调查显示，常规农田土壤中农药残留总量最高可达

28.7 mg·kg-1 [40]。这些结果提示未来针对POPs的研究

关注点不只是聚焦于检测谱系的扩大，也需要扩展检

测范围查找污染物的残留情况。

1.1.2 微塑料（MPs）
微塑料通常定义为粒径小于 5 mm的塑料颗粒、

纤维或碎片，包括宏观的塑料降解形成的次生微塑料

和直接制造的原生微塑料（如树脂颗粒、磨砂粒等）。

农田土壤已被证明是微塑料的汇集库，研究指出农田

土壤中的微塑料浓度最高是海洋微塑料浓度的 23
倍[41]。常见的农田微塑料种类与农业塑料制品的组

成密切相关，聚乙烯（PE）和聚丙烯（PP）大量来源于

农用地膜和包装薄膜，聚氯乙烯（PVC）可能来自农用

塑料管材，聚酯（PET）和腈纶等合成纤维则与大气沉

降中的纤维灰尘有关[4]。在部分特定土地利用类型

或特定污染源附近，还可检出聚酰胺（PA）、人造丝

（RY）、聚氨酯（PU）及醇酸树脂（ALK）等极性聚合

物[42]。全球范围内，农田土壤中微塑料总丰度大致在

3.0×103~2.7×104个·kg-1间，极端受塑料强干预的地块

可超过 1×104个·kg-1 [43]。一项对我国长江下游 85处

农田的研究发现，微塑料浓度范围为 4.94~252.7个·

kg-1，主要为 0.1~0.5 mm的 PP碎片[44]。田间调查显示

微塑料在农田多集中于耕作层，地膜来源的微塑料在

耕作层的质量浓度为 3.12~7.99 mg·kg-1 [45]。地膜在

农业生产中不可或缺，全球约有 6 500 km2的农田长

期使用聚乙烯地膜[46]。我国广东覆膜农田中，微塑料

平均丰度达 2.27×104 个·kg-1，其中聚氨酯类碎片占主

导[44]。这些微塑料在农田中难以回收，在此背景下，

生物基塑料应运而生。这是一种由玉米、甘蔗和生物

质等可再生植物资源制成的塑料，但是这些物质在土

壤环境中并不会 100%降解，例如生物基聚乙烯（Bio-
PE）、生物基聚丙烯（Bio-PP）、生物基聚对苯二甲酸

乙二醇酯（Bio-PET）以及聚乳酸（PLA）、可生物降解

聚酯（PBAT）等仍可通过物理过程形成微塑料。原位

降解实验表明，生物基塑料地膜产生的大量微塑料以

图1 农田土壤中新污染物的分类和来源
Figure 1 Classification and sources of emerging contaminants

in farmland
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<0.25 mm的小尺寸颗粒为主，在 0~10 cm耕层中所占

比例可达 70%[47-48]。然而当前的检测方法对生物基

微塑料的分型能力不足，导致其很难被具体定量，往

往与传统微塑料作为整体被检测，估测其占据微塑料

总量的几个百分点以内[49]。

1.1.3 内分泌干扰物（EDCs）
内分泌干扰物是指一类能够干扰机体内源性激

素合成、分泌、转运、结合或代谢过程，从而引起内分

泌系统紊乱并最终影响生物生长发育和免疫功能的

外源化学物质[50]。现有监测结果表明，农田土壤中检

出的EDCs主要可归为三大类：甾体激素类、工业与消

费品相关化学品以及具有内分泌干扰活性的农药及

其代谢物。甾体激素类包括 17β-雌二醇（E2）、雌酮

（E1）、雌三醇（E3）等天然雌激素以及睾酮、去氢表雄

酮等雄激素及相应合成激素 [如 17α-炔雌醇（EE2）
等]；工业与消费品相关化学品则以双酚类[如双酚A
（BPA）及其替代物双酚 S（BPS）、双酚 F（BPF）、双酚

AF等]，邻苯二甲酸酯类（PAEs）[如邻苯二甲酸二（2-
乙基己基）酯（DEHP）和邻苯二甲酸二丁酯（DBP）等]
和烷基酚类[如壬基酚（NP）等]为主，并逐步扩展至部

分有机紫外吸收剂和防晒剂成分；农药相关EDCs则
包括除草剂阿特拉津等[51-52]。

不同类别的EDCs在农田土壤中存在明显浓度梯

度。酚类EDCs在农田土壤中多为μg·kg-1量级，再生

水灌溉与农田实测结果显示，NP的土壤浓度大致分

布于 4~770 μg·kg-1，BPA为 2.2~42 μg·kg-1[53-54]。同时

这两种污染物在作物体内亦可发生显著富集，在冬小

麦根部的积累量分别为 1.05~4.20 mg·kg-1和 0.029~
0.20 mg·kg-1，在冰叶日中花根部的积累量分别最高

可达 243.47 μg·kg-1和 29.28 μg·kg-1。在典型工业影

响农田中，8 种双酚（Σ8BPs）总浓度可达 1.4~897.1
ng·g-1，其中BPA、BPS和BPF占主导[55]。地膜、滴灌等

塑料制品的添加剂，例如增塑剂 PAEs等会随着老化

和微塑料释放过程一并进入土壤。我国设施农田土

壤中 19 种 PAEs 总量平均约 1.65 mg·kg-1（0.69~3.30
mg·kg-1），部分蔬菜大棚土壤中 PAEs 总量为 0.40~
6.20 mg·kg-1，平均 2.23 mg·kg-1；覆膜农田土壤中

DEHP 和 DBP 的典型浓度分别在 1.8~3.5 mg·kg-1和

0.9~2.7 mg·kg-1区间，显著高于未覆膜农田的背景水

平[56]。在 80个农田土壤中检测塑料添加剂残留，其

总浓度范围为 228~3 455 µg·kg-1，其中 PAEs贡献约

25%、双酚类贡献约 17.9%[57]。覆盖我国主要农业产

区的一项大规模调查显示，全国约 99.3%的农田土壤

样品中检出了类固醇激素，其总平均浓度达（4.72±
4.07）ng·g-1，其中雄激素含量占比最高[58]。在粪液长

期施用农田中，表层土壤甾体雌激素（E1、E2等）浓度

可达21.54 ng·g-1，深层土壤约为6.82 ng·g-1 [59]。

1.1.4 抗生素（ATs）
农田环境中的抗生素新污染物主要来源于人类

医疗和畜牧养殖过程中广泛使用的各类抗菌药物[52]。

由于长期、大量的投放，抗生素已经成为农田环境中

的一种“类持久性”污染物。目前在农田土壤中检出的

抗生素种类超过百种，涵盖 7大类主要兽用、人用抗

生素：氟喹诺酮类、四环素类、磺胺类、β-内酰胺类、

大环内酯类、氯霉素类以及林可胺类等[52]。我国珠三

角地区农田采集的 240份土壤样品中抗生素的检出

率为 100%，总抗生素浓度最高为 897 µg·kg-1。各类

抗生素的含量占比依次为：氟喹诺酮类平均 21.0 µg·
kg-1（占 比 约 41.9%），β - 内 酰 胺 类 15.1 µg · kg-1

（30.1%），四环素类 9.65 µg·kg-1（19.3%），磺胺类 3.91
µg·kg-1（7.8%），大环内酯类0.26 µg·kg-1（0.5%），氯霉

素类 0.18 µg · kg-1（0.4%），林可胺类 0.03 µg · kg-1

（0.06%）[60]。这个结果与全球抗生素分布布局类似，

东亚地区中四环素类和氟喹诺酮类占比较高，在欧

洲、北美和中东地区的农业土壤中磺胺类药物是主要

的污染类型[61]。黄河三角洲等有机肥施用强度较大

地区的调查结果表明，在 1 m深度的土层中共检出 42
种抗生素，单个抗生素的最高浓度可达 1 680 ng·g-1，

说明抗生素可在耕层下部乃至深层土壤中发生累

积[62-63]。阿莫西林和环丙沙星作为典型代表，其在农

田土壤中的最大吸附量分别可达 23 mg·kg-1和 7.31
mg·kg-1，显示出土壤对部分抗生素具有较强的富集和

保留能力[64-65]。在内蒙古东部的农田中检测到四环

素是主要的抗生素，其检出频率大于大环内酯类和磺

胺类[66]。Wei等[67]调查了华东地区动物粪便施肥土壤

中 13种兽药的存在情况，发现 20~40 cm和 40~60 cm
土层中 3种磺胺类药物和两种氟喹诺酮类药物的浓

度高于 0~20 cm土层。长期采用污水灌溉的农田中，

蔬菜和谷物作物体内普遍检出四环素、甲氧苄啶、诺

氟沙星等多种抗生素残留，这进一步表明抗生素在农

田土壤中具有由表层向下渗、由土壤向作物传递的空

间分布特征[68]。抗生素残留进一步加剧了共存微生

物的整体选择压力，加速了抗生素耐药基因（ARGs）
的发展。在全球1 088个土壤大基因组样本中检测到

558种ARGs，且农业生境中ARG的检出率高于非农

业生境[69]。ARGs 的存在已经是一个普遍的污染问

4



唐景春，等：看不见的危机：农田土壤中新污染物的生态环境风险与防治2026年1月

www.aes.org.cn

题，我国各地的农田中均有其检测证据。例如，东北

黑土农田中检测到 178种ARGs，北京矿区附近农田

中检测到 75种，甚至在青藏高原土壤中ARGs的丰度

范围也达到每克土壤5.66×105~6.22×107个拷贝[70-72]。

1.2 新污染物的来源

1.2.1 灌溉水输入

在淡水紧缺与水资源循环利用背景下，再生水、

污水处理厂尾水被用作灌溉用水，使农田成为水相污

染物向土壤端转移的关键汇[73]。其特点是输入频次

高、单次浓度效应低但积累性强，容易将这些污染物

带到耕作层以下，扩大对农田生态系统的影响。在整

个灌溉系统中可持续检出微塑料，其浓度范围为

1.88~141 个·L-1，对应的农田中浓度为 13.2~852 个·

kg-1[74]。同时 Zhou等[75]提供的证据表明 PP碎片和聚

醚砜（PES）纤维是通过灌溉进入耕作土壤的。阿司

匹林、曲马多等药物经污水灌溉的直接输入途径导致

的平均检出水平分别为 1.16、14.6 ng·g-1。在印度地

区的研究中，NP 在污水和再生水中的浓度为 0.05~
37.3 μg·L-1，印度使用该水灌溉了7 000万hm2的农田，

造成受污染农田NP含量高达89.0 mg·kg-1，表明灌溉对

于污染区域扩大有直接影响[76]。抗生素在水产养殖中

的使用导致这些化合物也会通过排水进入农田环境[77]。

在我国北方，污水灌溉农田土壤中四环素和氯四环素

浓度明显高于相邻清水灌溉土壤[78]。又如墨西哥谷地

数十年用城市污水灌溉，导致土壤中典型抗生素（环丙

沙星、磺胺甲氧嘧啶）和抗抑郁药等持久残留。乌干达

一块由污水处理厂排放的废水灌溉的稻田中，检测出

13种 PFAS，其中 PFOS含量最高（0.6~3.0 ng·g-1，占∑
PFAS 的 36%~50%），其次是 PFOA（0.48~0.91 ng·g-1，

6.2%~15%），最后是 PFHxA（0.2~0.5 ng · g-1，4.7%~
18%）[79]。而在污水处理厂中观察到短链（C3~C7）全氟

烷基酸浓度呈上升趋势，提示其在农田中的引入风险

升高[80]。

1.2.2 粪肥与污泥施用

粪便和处理后的污泥常作为肥料施用于农田，用

于补充农业中必需的营养物质，从而提高土壤肥力，

其是农田土壤中新污染物主要的固相来源[81]。粪便

主要包括从畜牧场收集的猪粪、家禽粪便、牛羊粪便

等，在畜牧养殖过程中各种抗生素和激素被广泛使用

以预防疾病、促进生长和提高产量，因此导致其在粪

便中的残留[82]。例如，猪粪中含有多种抗生素，其浓

度最高可达 150 μg·kg-1，马粪中也含有类似浓度的恩

诺沙星、土霉素和金霉素[83-84]。ARGs与抗生素的共

存也导致粪便中存在大量ARGs积累。在我国宁夏，

粪肥施用后，ARGs的多样性和丰度显著增加[85]。而

且，根据动物的用药情况，不同粪便中 ARGs的污染

情况也存在差异。水处理产生的污泥富集了多种城

市有机污染物，由于传统污水处理工艺难以去除这些

物质，污泥土地利用被视为其重要环境入口。法国一

项研究对农业废弃物中的 160种PFAS化合物进行了

筛查，发现家禽粪便和猪粪中 PFAS含量较低（46种

PFAS的平均含量为 0.66 μg·kg-1），但工业和城市废

弃物（包括污水污泥）中的 PFAS含量显著较高（46种

PFAS 的平均含量为 220 μg·kg-1）[86]。据统计，美国

2021年约有 450万 t的污泥产生，其中约 43%以肥料

形式施用于农地[87]。这些固体肥料的长期施用，会引

发难降解污染物的长期持续积累。在智利污泥回田

长达 23 a的过程中，农田土壤中微塑料浓度惊人地增

长了 800%[88]。英国每年经污泥施用进入农业土壤的

微塑料多达 2.7×1015个颗粒[89]。因此，加强粪肥和污

泥中污染物含量控制已成为降低农田土壤新污染负

荷的关键措施之一。

1.2.3 农业投入品

某些农业生产投入品本身就是新污染物的直接

来源，包括农药、兽药添加剂和塑料制品等。大量使

用的持久性农药是农田 POPs残留的主要成因之一。

历史上广泛施用的有机氯农药至今仍可在土壤中检

出，高检出频率表明其环境滞留时间长[35]。现代农业

中农药品种繁多，重复施用导致复合残留普遍存在。

有研究在部分农田土壤中同时检出 10余种农药，其

总残留量高达 3 mg·kg-1，包括硝基甲苯类杀虫剂、拟

除虫菊酯类等药物[90]。许多农药中也含有 PFAS 成

分，有 66种农药被鉴定为 PFAS类[91]。此外，农业上

使用的一些特定产品也会给土壤带来微量污染[92]。

某些饲料添加剂、防腐剂等化学品在田间使用或扩散

后可直接进入土壤环境[57]。农业塑料的大量使用产

生的降解或释放行为是最主要的微塑料及其添加剂

的来源[17]。地膜覆盖、棚膜和灌溉管道等在提高产量

的同时，不可避免地产生塑料碎片残留于土壤中，地

膜来源的微塑料可占土壤中微塑料总量的 33%~
56%[81]。调查显示，长期覆盖栽培会明显提高耕层土

壤中的塑料残留水平，并释放出塑料添加剂[93]。农业

薄膜中 DBP、DEHP、DIBP的含量可达 0.06~16.1 mg·
kg-1，并估算薄膜中 PAEs的年释放通量为 1.17×104~
1.68×108 ng·m-2。例如，在持续多年使用地膜的土壤

中，表层微塑料含量比深层高出一倍，同时检测出显
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著的PAEs增塑剂污染，其中以DEHP浓度最高，约占

总塑化剂的 44%[94]。有研究在未施污泥的农田中也

发现了超过 2 000个·kg-1的微塑料颗粒，这被归因于

农田自身塑料制品的持续输入[95]。虽然可降解塑料

地膜被快速推广，但其仍可以以碎片形式存留在土壤

中，据统计其丰度可高达 8 507~187 243 个·kg-1 [95]。

考虑到检测手段的落后，其污染程度仍可能被低估。

目前的研究重点在于开发耐用或可降解的新型农业

薄膜，并加强废旧农膜的回收管理，以减少其在田间

的降解残留。总体而言，农业投入品所引入的污染物

以农药残留最为突出，并在局地构成农田土壤新污染

物的重要组成部分。

1.2.4 大气沉降与其他来源

大气沉降以及其他扩散途径也会将新兴污染物

带入农田土壤。工业排放和长距离传输可使POPs等
持久性污染物随大气颗粒沉降到远离污染源的农田

中。同样，微塑料碎片和颗粒也会通过大气输送在全

球范围内沉降，包括农田区域[96]。研究发现，即使在

人迹罕至的偏远地区土壤和降尘中也检出了微塑料

和PFAS，这表明大气传输是不可忽视的途径[87，89]。除

了大气输入，其他途径也可能造成农田污染物累积，例

如洪涝灾害可能将上游污染物带入农田，受污染的有

机堆肥或工业废料若不当施用也会引入相应污染[87]。

这些非常规来源对单一农田的贡献通常较次要，但在

特定区域和事件中可能成为重要补充来源。因此，全

面评估农田污染物来源需同时考虑大气迁移沉降和非

常规输入途径，以制定更有针对性的管控措施。尽管

这些路径可以为农田中新污染物提供来源线索，但是

在农田受体端很难实现来源反推。一方面农田污染

具有典型的非点源排放特征，时空特异性强，另一方

面现实农田环境中污染来源叠加并且历史残留普遍

存在。同时现阶段检测方法在确定单一或者低浓度

物质时仍存在局限性。在后续研究中可以通过统一

目标物清单、同位素标志等手段逐步提高农田污染物

特别是新污染物的来源判别水平。

2 新污染物在农田土壤中的环境行为

新污染物在农田土壤中的环境行为会受到所处

环境因素和污染物自身性质的共同控制，在不同土壤

类型、耕作方式和水文环境等条件下，其环境行为呈

现显著差异。在农田环境中，新污染物的吸附解吸、

淋溶迁移和土壤-植物体系转移等过程常受到更多

的重视，并影响新污染物的生物有效性和人体健康风

险（图2）。

2.1 新污染物在农田土壤中的吸附解吸

新污染物在农田土壤中的吸附与解吸行为是决

定其他环境行为的起点。污染物进入农田土壤后，一

部分会通过静电引力、疏水作用、配位键等机制吸附

在土壤固相表面或孔隙中，形成稳定结合态污染物，

降低迁移性能和生物利用性，具有较低的环境风险。

而未被固定的游离态污染物会以溶解或者胶悬形式

存在于孔隙水中，活跃于农田系统中而存在较高的生

态风险[97]。吸附解吸行为很大程度上调控了农田土

壤中新污染物的归趋，而此行为又受到土壤特征和污

染物类型等多因素共同影响[98-99]。

土壤有机质作为一个重要的影响因素，对污染物

的吸附作用具有显著的增强作用。土壤有机质具有

大量的疏水性位点和官能团，有利于通过疏水作用

力、氢键等吸附有机污染物[100-101]。一般而言，疏水性

有机污染物倾向于被富含有机质的土壤强烈吸附固

定[102]。例如，性激素类EDCs在土壤中的吸附主要由

疏水分配决定，实验测得的有机碳分配系数（Koc）与

图2 新污染物在农田中的环境行为
Figure 2 Environmental behavior of emerging contaminants in farmland

6
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其疏水性（lg Kow）呈正相关趋势；壬基酚和酞酸酯等

疏水性有机物具有高 Koc，易于在富有机质土壤中累

积。而 PFAS的吸附存在与其性质相关的规律：碳链

越长、氟取代越完全的 PFAS，其疏水性越强，在土壤

中吸附滞留作用越显著。一项对 42种 PFAS、102种

土壤的吸附数据分析表明，长链全氟磺酸（如 PFOS）
在有机碳含量>2% 的土壤中表现出介质土壤-水分

配系数（lg Kd）>1.5 的强吸附，而短链如全氟丁酸

（PFBA）、全氟丁烷磺酸（PFBS）即使在高有机质土壤

中的 lg Kd仍仅有-0.5左右，表明其几乎不被土壤固相

留存。四环素可在高有机碳含量的土壤中长期存在，

对土壤微生物产生长期的不利影响[103]。土壤 pH 值

可通过改变污染物的存在形态和土壤表面电荷状态

调节吸附行为。低 pH值时，土壤中高浓度质子促使

污染物中的极性基团发生质子化，增强其与土壤颗粒

的静电吸引；相比在高 pH条件下，去质子化间接弱化

了其与土壤颗粒的相互作用和吸附能力[101，104]。例如

研究显示，在酸性环境（pH≤5）下，铁氧化物对长链

PFAS具有很强的吸附能力[105]。对于可两性解离的抗

生素等，pH决定了其是阳离子、阴离子或中性离子，

从而影响其与土壤的作用方式：如环丙沙星在酸性条

件下带正电，主要通过阳离子交换结合于带负电的黏

土层间位点。对磺胺类等阴离子类抗生素，pH升高

会促进其解离为阴离子，从而降低对土壤的结合

力[98-99]。

土壤质地的组成决定了吸附的另一个重要方面：

比表面积和表面电荷[100]。黏土由于其较大的比表面

积和蒙脱石、高岭土矿物较强的离子交换能力而可以

通过离子交换和表面络合作用强烈吸附带电污染物，

限制其迁移能力[106]。研究发现，高岭土和蒙脱石负

电表面的阳离子交换主导了环丙沙星的吸收[1]。矿

物表面的羟基化金属阳离子构成了矿物的二氧化醇

或羟基与负电荷 PFOS 之间的连接桥梁[100]。土壤中

铝和铁的氧化物和氢氧化物也是 POPs 的有效吸附

剂，有实验观察到在去除土壤铁氧化物后，土壤中五

氯酚的吸附力降低超过 85%。同时，这些矿物特有的

微环结构为这些污染物提供了额外的吸附位点和孔

隙填充机制，形成的物理屏障效应促进了土壤中污染

物的保留[100-101，107]。沙质土壤中矿物含量较低，因此

对污染物的吸附能力较弱，污染物的解吸过程较为迅

速，容易迁移到地下水。例如，氯霉素在黏土中的吸

附强度较大，导致其解吸速率较慢，而在沙土中，氯霉

素的解吸速率较快，污染物的迁移性较强[103]。

除了土壤性质，污染物本身的极性、疏水性和分

子结构等特性也显著影响其在土壤中的吸附解吸行

为。疏水性较强的污染物容易与土壤有机质发生强

烈的结合效应，这使得它们在土壤中的吸附能力较

强。而亲水性污染物则易于溶解在水相中，与土壤颗

粒之间的相互作用较弱，解吸后容易发生扩散和迁

移。一篇包含 106种抗生素类污染物和 212种土壤样

本的分析显示，化合物-土壤吸附的平均系数范围从

0.091 5 mL·g-1（阴离子磺胺类）到 84 725.5 mL·g-1（两

性分子氟喹诺酮）不等。两性离子型污染物具有最高

的土壤吸附亲和性；中性分子对土壤有机碳更敏

感[68]。微塑料作为土壤中的新污染物，其吸附解吸行

为与其他污染物之间的相互作用也日益受到关注。微

塑料通过疏水作用、静电作用、氢键、范德华力、π-π
相互作用和孔隙填充来吸附有机污染物，进而增强了

这些污染物在土壤中的长期存留和生物可利用

性[104]。微塑料的表面具有大量活性位点，能够吸附

多种有机污染物，这些污染物通过微塑料在土壤中扩

散，从而进一步提高了污染物的迁移性和生物效

应[108]。例如，有研究发现土壤中加入PS、PE和PET微

塑料可使 PFOA的吸附量分别增加约 16.8%、7.8%和

0.4%，表明微塑料通过直接参与吸附提高PFOA等污

染物的固相滞留[109]。此外，微塑料长期暴露于环境

中会发生表面老化，导致其表面亲水性增强，吸附能

力提高，从而使得污染物在土壤中的积累更加显著。

研究发现，微塑料不仅通过表面吸附污染物，还能通

过改变土壤的物理化学特性，如水分保持和孔隙结构

来影响污染物的解吸速率。例如，微塑料与抗生素类

污染物共存时，会显著增加这些污染物在土壤中的解

吸速率，从而改变其动态[108，110]。吸附解吸行为决定

了新污染物在农田土壤固相和孔隙水之间的分配边

界，为其是否具备迁移能力提供依据。

2.2 新污染物在农田土壤中的迁移

农田土壤是一个动态系统，生物扰动、耕作活动

以及水文过程会持续改变新污染物与土壤的相互作

用。因此，吸附-解吸只是迁移潜力的前提，而具体

运输路径与迁移机制才决定其在农田系统中的最终

环境归趋。溶液淋溶是最基础也是最传统的迁移路

径。高水溶性、极性较强的抗生素或者内分泌干扰物

容易溶解在土壤水溶液中，并随降雨或灌溉形成的下

渗水向下垂直迁移。实验表明，降水特征和土壤吸附

特性显著影响兽用抗生素在农田淋溶和径流运输中

的迁移速度[111]。在淋溶运输过程中土壤溶解性有机

7
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质（DOM）发挥着复杂且重要的作用。DOM能提高有

机污染物的表观溶解度，从而增强其流动性（通过共

转运促进）[25]，然而其在土壤固相的共吸附和累积吸

收，又会降低流动性[112]。这些矛盾效应归因于有机

污染物与DOM形成的复合物在迁移过程中受结合亲

和力、复合物动力学等因素的控制，而这些因素又影

响着复合物对土壤有机或无机基质的结合力[112]。当

土壤有机碳含量较低、吸附能力较弱时，磺胺类等污

染物表现出较强的移动性，易随淋溶水向下迁移，甚

至到达土壤深层或地下水层，从而对饮用水安全构成

潜在威胁[107]。

土壤并非均质的介质，其存在裂缝、根孔或土壤

动物活动形成的孔隙[113]。这些孔隙在水流存在的条

件下可形成优先流通道，使水分与污染物绕过基质流

快速且不受限制地穿透土壤剖面，为颗粒或者胶体状

态提供了一条快速通道[114]。颗粒或胶体形态运输存

在两种情况：污染物本质上是颗粒（如微塑料），溶解

度低；污染物附着于本无害的可移动颗粒（微塑料或

土壤胶体）[115-116]。对于土壤中微塑料和有机污染物

共存的污染体系来讲，颗粒载体的运输机制突破了仅

靠水溶性迁移的限制，增强了疏水性较强污染物的移

动性[117]。此外，当土壤受到干湿循环、冻融循环或生

物活动等外界干扰时，污染物可能从载体中被释放到

环境中，生物可利用性进一步增强[118]。农业耕作可

以促进土壤中污染物上层和下层的整合，改变污染物

的分布深度[119]。不同的耕作方法间污染物的迁移深

度存在差异。例如，播种仅改变表层土壤约 5 cm，传

统的耕作通常影响20~30 cm。

新污染物的水平迁移可能引起面源污染扩散。

地表径流是水平运输的主要途径，农田系统的灌溉或

者降雨引发的径流或者积水容易导致吸附在土壤颗

粒中的有机污染物或者微塑料释放进水体，迁移到其

他低浓度区域[120]。而且，水流中微塑料浓度较高时，

其一小部分可能在重力作用下沉积到土壤中[121]。对

于微塑料来讲，其密度比天然土壤矿物轻 30%~60%，

因此表土层的微塑料容易通过风力作用被吹入空气

开始扩散，然后通过干沉降或者湿沉降重新进入农

田[122]。风洞测试显示，微塑料比沙子和土壤更优先

迁移[123]。在机械化农业生产中，农机在田间的运输

过程也会造成各种新污染物（如微塑料、塑料添加剂

和抗生素）的长距离迁移[118]。

为了定量刻画农田土壤中新污染物的迁移过程，

一系列模拟模型被应用。例如，在传统的对流-弥散

模型（CDE）框架中，土壤剖面被视为均质多孔介质，

污染物随水流下渗并发生扩散，同时考虑吸附（通常

假定为线性平衡，以 Kd表示）和降解（常假定为一级

动力学，以半衰期表示）的作用[124]。该模型可根据土

壤水流特征和污染物-土壤参数预测不同深度处污

染物浓度随时间的变化。例如，通过一维淋溶模型可

以估算多年灌溉施药后抗生素在土壤剖面中的累积

分布，以及评估其到达地下水所需的时间。由于模型

参数直接取决于土壤质地、有机碳、污染物 Koc等，上

述环境因子的变化可通过参数敏感性分析量化其对

污染物迁移的影响。这种模型框架已被用于多种新

污染物的迁移风险评估和情景模拟，如在大雨条件下

评价不同土壤 PFOS的下渗深度差异，或者比较施用

不同有机肥处理中抗生素的残留移动性等[124-125]。当

关注优先流等非均质迁移现象时，则会采用双重孔隙

模型或传递函数模型来进行模拟[126]。例如，MACRO
模型将土壤分为基质和大孔隙两相，分别模拟慢速基

质流和快速优先流对污染物运移的贡献，从而更贴近

现实地再现峰值穿透和尾部滞留等行为[127]。通过调

整模型中降雨强度、孔隙结构等参数，可以进行情景

模拟和敏感性分析，找出影响污染物迁移的关键因素

并预测不同管理措施的效果。这直接关系到后续植

物对污染物的摄取以及污染物最终在环境中的归宿。

2.3 新污染物在农田土壤中的植物吸收

新污染物在农田土壤环境内部的分配和归趋与

吸附解吸和迁移表征不同，植物吸收直接决定新污染

物从土壤向农作物的转移，是连接新污染物环境行为

与人类膳食暴露的关键环节。植物通过根系从土壤

中吸收污染物，污染物随后被转运到植物茎、叶、果实

等可食用部位[128-129]。植物对新污染物的吸收和分布

行为不仅受到植物自身性质的影响，还受到污染物物

理化学特性的影响。

植物的根系是新污染物进入植物的主要途

径[130]。根系的结构、根毛密度以及根系表面的电荷

特性在污染物的吸收过程中起着决定性作用[131]。根

系发达的作物如小麦、胡萝卜等，其根毛密度较高，表

面积较大，这使得它们能够高效地吸收土壤中的污染

物，特别是水溶性较强的物质，如抗生素和某些

POPs[130，132]。相反，根系较浅的植物，如叶菜类植物，

可能无法有效吸收较深土壤中的污染物。此外，根系

表面的电荷特性也会影响污染物的吸附与进入。许

多植物根系表面带有负电荷，某些带正电的污染物，

如某些两性抗生素，可能与植物根系表面的负电荷发
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生吸附作用，从而增强其吸收能力[129]。蒸腾作用促

进植物通过水分流动将根部的水和溶解物质输送到

地上部分。蒸腾速率较高的植物，如玉米、番茄等，能

够迅速将根部吸收的污染物通过水分流动转移到叶

片等可食部分[133]。这种通过蒸腾作用的水分输送不

仅有助于植物的生长，还能促进污染物的浓度上升和

积累。而蒸腾速率较低的植物只能将污染物大部分

积累在根部，如土豆等[134]。

污染物的亲水性决定了它们在土壤水分中的溶

解度和迁移速度，亲水性强的污染物，如某些抗生素

和 PFASs，通常以溶解态存在，在土壤水分中较容易

被植物吸收。这些污染物通过土壤水分进入植物后，

能够较为迅速地被转运到植物的地上部分[135]。而疏

水性较强的污染物易在根部细胞壁和细胞壁组分上

吸附并进入细胞内部储存，从而在根组织中达到较高

浓度。例如，被广泛关注的 PFAS在作物中的富集规

律就高度符合这一特点。研究发现，碳链较长的

PFAS（C7~C10，如 PFOA、PFOS）有 54%~96% 积累在

植物根部，而碳链较短的 PFAS（C4~C6，如 PFBA、

PFBS）则更容易向上转运，有 31%~56%分布于叶片、

32%~48% 进入果实等可食部位[136]。对于这些污染

物，植物吸收充当了拦截作用。四环素类抗生素由于

在根部形成难溶性螯合物，通常大部分积累于根，不

易进入叶片[137]。磺胺类抗生素则因分子量小、亲水

性强，相对更容易随水流进入植物维管系统，但其在

地上部的浓度仍普遍低于根部[138]。作为颗粒态的纳

米塑料（NPs）能够轻易穿透植物的细胞壁和细胞膜，

进入植物体内，并沿着植物的水管系统（如木质部）向

上转运[131]。有研究在莴苣等蔬菜中发现了被根系吸

收并迁移到叶片的 1 µm级荧光微塑料，证明植物可

以直接吸收尺寸足够小的微塑料颗粒[139]。但对于更

大尺寸（>10 μm）的微塑料，主要表现为对植物根部

孔隙的阻塞作用[140]。值得注意的是，新污染物被吸

收与其生物利用性直接相关，在土壤中吸附能力较弱

的化合物更易参与植物的吸收过程。

植物对农田土壤中新污染物的吸收，不仅连接了

污染物从环境介质向生物圈转移的通道，也为农产品

污染、人类健康暴露提供了线索[141]。一方面可以通

过植物特性寻求可用于农田土壤的植物修复技术，另

一方面应促使监管部门根据农作物中污染物暴露水

平设置残留限值。

2.4 新污染物在农田土壤中的降解

降解速率与途径的差异直接决定新污染物在农

田中的持久性和暴露周期。新污染物在土壤中的降

解一般分为非生物降解和生物降解。微塑料在农田

土壤中的降解方式以物理碎裂与化学老化为主

导[142]。在土壤介质中，紫外光仅作用于极薄的土壤

表面，微塑料更多的形态变化来自光热老化以及耕作

层的机械外力，这使其逐步粉碎为更小的碎片而改变

表面官能团结构[139]。这一过程非常缓慢，聚乙烯薄

膜在土壤中的环境半衰期通常以年计，有些厚质塑料

甚至需要数十年才出现明显降解迹象[143]。随着塑料

碎裂，其表面积增加并释放出增塑剂等化学添加品，

进而增加了微塑料数量和其他新污染物的暴露风

险[144]。生物降解是其他有机污染物的主要代谢转化

方式，由土壤本底微生物（细菌、真菌等）的代谢活性

完成[145]。如结构简单的β-内酰胺类抗生素（土霉素、

青霉素等）以及内分泌干扰物（如天然甾体激素）极易

被土壤微生物利用，通常几天内即可完成生物降解作

用，但是对于四环素、喹诺酮以及PAEs等结构复杂且

具有多环体系的有机化合物，其在土壤中的半衰期延

长至几个月[146]。实验测得，在厌氧环境下，壬基酚的

降解速率显著降低，半衰期可达24~69 d[147]。

上述的新污染物环境行为体现出其在农田系统

中的暴露强度和空间边界，也决定了不同受体（微生

物、土壤动物和农作物）所处的真实暴露情景。

3 农田土壤中新污染物的毒性效应及生态风险

如图 3所示，新污染物在农田土壤-作物系统中

的有效暴露会引发多层级的生态毒性效应。在微生

物、土壤动物与农作物共存的复杂环境中，引入农田

的新污染物造成的生态扰乱不只是单一终点的变化，

而是通过多生物关系网最终削弱农田生态系统的稳

定性和生产服务能力。因此，本章在总结毒性终点的

基础上，强调这些效应如何转化为生态功能退化的潜

在后果。

3.1 对土壤功能的影响

新污染物在农业土壤中可能干扰关键的土壤功

能过程，如养分循环。由于微塑料同时兼具物理性

质，其在土壤功能影响方面表现出双重效应。质地轻

且尺寸大的微塑料可能增加土壤孔隙，提高通气量，

进而促进硝化作用，然而其对土壤硝化菌的毒性作用

以及对营养元素的吸附情况，会减缓氨氮氧化速

率[148]。例如，土壤硝化速率在含 0.5%聚乙烯的稻田

中被显著抑制，植株对氮元素的吸收也相应减少[149]。

微塑料与土壤碳排放之间的联系十分复杂，无论浓度
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高低（0.1% 或 1%），LDPE 微塑料对碳排放均无显著

影响，而高浓度的可降解微塑料（PBAT）则使 CO2排

放量增加了 13%~57%[150]。Su等[151]的Meta分析发现，

微塑料使 CO2排放量增加了 54.3%，CH4排放量增加

了 9.7%，其中可生物降解的微塑料的影响最为显著，

这表明CO2排放很可能是由微生物响应驱动的，而不

仅仅是微塑料的直接降解。

在其他新污染物方面也存在相似的干扰现象。

研究表明，大环内酯类抗生素在环境浓度下即可干扰

土壤碳氮循环基因表达[152]。50 mg·kg-1左右的磺胺

类抗生素可显著降低土壤氮矿化和硝化速率，而低剂

量（如≤5 mg·kg-1的磺胺甲恶唑）有时出现短暂的“刺

激效应”提高无机氮供应，但这种正效应在剂量升高

到 25 mg·kg-1以上时转为明显抑制[153]。这些抗生素

不仅会破坏氮循环，还可能增加氮中间体（如N2O的

排放。实验室研究发现，低浓度（1 μg·kg-1）的抗生素

可以增强脲酶和脱氢酶活性，促进微生物呼吸和有机

质分解[154]。黑钙土中加入 1 000 mg·kg-1 BPA可使土

壤脱氢酶、脲酶和酸性磷酸酶活性显著降低 30%~
50%，即使在较低剂量（10 mg·kg-1）条件下，在有植物

生长时亦检测到土壤碳氮转化酶的敏感性有下降趋

势[154]。PFAS 由于结构稳定，在一些实验中观察到

PFOS 等物质对硝化过程和土壤呼吸的促进作

用[155-156]。以上对土壤功能的扰动，意味着农田肥力

维持、养分供给和碳氮循环等生态服务功能可能发生

可量化的削弱。从生态风险角度考虑，这些功能过程

一旦被持续扰动，最终可能导致农田可持续性以及作

物生产稳定性受损。

3.2 对农田土壤微生物的影响

土壤微生物是驱动生态系统物质循环和能量流

动的核心。新污染物的输入会显著改变土壤微生物

的群落结构、多样性和功能基因表达，这是土壤微生

物应对外界胁迫时的共性表现。通过对比发现，上述

的土壤功能变化受到相关菌群的调控，两者相辅相

成。例如，硝化细菌、固氮菌和溶磷菌在六氟磺酸

（PFHxS）暴露下比例异常增加[157-158]。微塑料可以形

成“塑料生物圈”附着微生物群，造成土壤表现出较低

的微生物多样性[159]。低密度聚乙烯（LDPE）和聚苯乙

烯（PS）微塑料的应用显著降低了土壤细菌多样性

（香农指数），但放线菌的相对丰度却有所增加[155]。

而且其自身作为碳源可促使一些可降解塑料的菌群

富集，这些微生物大部分都属于碳氮养分循环相关细

菌。有研究发现，添加微塑料会富集固氮菌和溶磷

菌，但使硝化菌和氨氧化菌丰度降低[160]。抗生素和

一些农药等药物污染物单一或者混合暴露，均会对养

分循环菌产生抑制作用[89，145]。同时微生物为了在这

些杀菌分子存在下仍能继续存活和繁殖，能够产生使

药物失活的酶或者形成ARGs。抗性基因进一步影响

天然微生物种群的动态和生理，对糖肽类或β-内酰

胺类抗生素的抗性会显著改变革兰氏阳性菌肽聚糖

的结构。

土壤中微生物群落组成存在失衡现象。在一项

21种药物的混合暴露试验中，观察到土壤细菌群落

的优势菌门由放线菌门转变为变形菌门，抗生素抗性

图3 新污染物在农田中的毒性效应与生态风险
Figure 3 Toxic effects and ecological risks of emerging contaminants in farmland

10



唐景春，等：看不见的危机：农田土壤中新污染物的生态环境风险与防治2026年1月

www.aes.org.cn

基因丰度大幅增加[145]。杀菌剂（氰唑菌胺）和抗生素

（黏菌素）共暴露土壤体系下，降解细菌（孢子菌、芽孢

杆菌和红球菌）以及抗性基因MexB和 aadA2显著富

集[161]。BPA污染土壤中也观察到放线菌和固氮菌等

有益菌群落比例下降，而某些耐受真菌比例上升[154]。

盆栽实验显示，玉米种植土壤在BPS暴露下假单胞菌

和节杆菌数量分别减少 22% 和 19%[154]。同样，施用

膜状聚乙烯和纤维状聚丙烯显著增加了气微菌属和

诺卡氏菌属的相对丰度[162]。大豆菜地使用的丙氟磷

显著增加了厚壁菌门、假单胞菌门数量，宏基因组调

查发现，农药降解菌增加提高了相关基因表达水

平[163]。由于微生物的生物积累作用，其受到的毒性

效应也被充分证实。多项实验报道，PFAS、PAEs和
抗生素等污染物导致细胞膜结构破坏、DNA损伤和

氧化应激等不良影响[157，164]。田间实验发现，PFAS对

土壤微生物代谢图谱的影响存在结构依赖性，长链的

全氟烷基磺酸可增强胞内长链脂肪酸合成，而其替代

品短链全氟烷基羧酸与不饱和脂肪酸合成有关[165]。

微生物群落改变意味着新污染物风险不局限于短期

毒性，可能表现为上述土壤功能的退化。同时伴随着

ARGs的潜在富集和传播，农业土壤形成巨大的抗性

库，并在施肥、灌溉和耕作扰动下激活并放大，增加治

理与监管的不确定性。

3.3 新污染物对土壤动物的影响

土壤动物（蚯蚓、线虫等）在改善土壤结构、分解

有机质方面发挥着重要作用，新污染物进入农田后，

其毒性效应最容易在摄食、活动和存活行为上可量化

端点外显。短链全氟乙酸（PFHxA）急性暴露引发线

虫运动能力降低，例如头部摆动频率下降 28%，身体

弯曲频率下降 45.9%[158]，同时伴随着体内ROS水平上

升和抗氧化酶活性降低，提示运动抑制和氧化应激同

步出现。类似地，该现象也在光老化聚乙烯微塑料和

四溴双酚A联合实验中观察到，而且氧化损伤表现为

脂褐素的积累[166]。在土壤中作为生物防治剂的昆虫

病原线虫在接触微塑料后，存活率显著降低[167]。环境

浓度相关（200 ng·g-1）的PFOA或PFOS暴露28 d后，蚯

蚓死亡率增加，存活下来的蚯蚓体质量下降约

50%[168]。蚯蚓回避行为测试是一项广泛用于土壤污染

风险评估的指标，微塑料、PFAS、抗生素和内分泌干扰

物等污染物对其生存场地的破坏诱使其表现出显著

的回避行为[169-172]。在进食过程中，污染物会从土壤生

境转移至动物肠道内，研究发现环丙沙星和恩诺沙星

存在于赤子爱蚯蚓和普通蚯蚓的肠道及其亚细胞组

分中，改变了肠道内微生物群落结构[173]。颗粒态微塑

料难以在体内彻底降解，蚯蚓和线虫摄入后可在消化

道滞留并造成机械刺激与“食物稀释”，导致摄食能力

降低。将蚯蚓暴露在环境浓度的内分泌干扰物中，消

化道出现可见的退化，包括盲肠壁的脱落[174]。

污染物在肠道或者体外的生物富集或吸附，普遍

引发动物体内氧化损伤，并且通常与病理性变化和繁

殖遗传毒性等共同体现。一种阻燃剂磷酸三（1，3-
二氯-2-丙基）酯对蚯蚓造成精囊组织病变，引发局

部坏死和细胞质空泡化损伤[170]。线虫在氟喹诺酮类

抗生素长期暴露下表现出显著的生殖毒性，卵孵化率

受到显著抑制[175]。同时也观察到线虫在高浓度双酚

S体系下，其孵化率降低幅度达 76%[176]。聚对苯二甲

酸乙二醇酯（PET）会导致蚯蚓皮肤、肠道和精囊出现

氧化应激和组织病理损伤，并降低产卵量、成熟精子

束数量和精子密度[175]。在 2.34~117 μg·L-1微塑料暴

露范围内，昆虫病原线虫的后代数量下降 3.3%~
65.6%[174]。包括 PAEs在内的多种塑料添加剂以及部

分抗生素都在蚯蚓细胞体腔内表现出剂量依赖性的

DNA损伤作用，促进DNA链断裂，导致严重的遗传毒

性[177]。但是在非致死浓度的 PFOS长期暴露下，随着

时间延长 DNA 损伤呈现恢复趋势[178]。另外在基因

表达情况下，PFOS 及其替代品 PFBS、PFHxS 和 6：2
FTSA对蚯蚓的毒性具有差异化趋势。PFOS会扰乱

神经系统和代谢系统；PFHxS会破坏能量平衡并引发

炎症；PFBS会诱导细胞凋亡；而 6：2 FTSA则未对转

录组产生任何不利影响[169]。污染物对于土壤动物的

直接毒性间接影响其对土壤结构的贡献，并且也是食

物网传递的重要媒介，逐渐演化成群落的系统风险。

3.4 新污染物对农作物的影响

农作物是人类饮食的主要来源，新污染物对其

产量和品质的影响严重损害人类正常生活。然而由

于植物在对土壤养分获取过程中，不可避免地接触

污染物，从而产生明显毒害效应。例如，土壤中累积

的微塑料通过机械或者化学作用会阻碍作物生长和

产量形成[148]。田间模拟试验发现，微塑料覆盖可降

低植物叶片光合作用效率，从而导致主粮作物产量

下降[179]。有模型估算，在当前微塑料污染水平下，未

来 20 余年主要粮食作物年均产量可能减少 4%~
13.5%[180]。常规聚丙烯微塑料造成小麦地块减产

15% 以上，而可降解生物基微塑料（例如聚乳酸）并

未对大豆和小麦作物的生物量和产量产生显著影

响[181]。对华北地区的调研发现，地膜残留引发的微
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塑料超过 240 kg·hm-2时，玉米和马铃薯的产量分别

降低 11.27% 和 24.26%[182]。在对豌豆的实验中观察

到：当土壤中抗生素浓度为 5 mg·kg-1时籽粒干质量

下降 9.5%，提高至 50 mg·kg-1 时减产幅度扩大到

25.1%[183]。其机理在于抗生素削弱作物对营养元素

的吸收，尤其氮素利用率降低，导致作物养分匮乏、

生长停滞。四环素和土霉素分别能降低玉米和生菜

的光合作用。长期施用新烟碱类杀虫剂的田块中，

鹰嘴豆发芽率、株高和根瘤数量显著下降，物质积累

和籽粒产量均受到抑制。一项实验表明，当土壤中

啶虫脒（IMID）累积至 300 μg·kg-1（约为常规用量 3
倍）时，玉米光合色素含量、养分吸收和最终籽粒蛋

白质含量均显著降低[184]。另外，PFAS 这类“永久化

学品”近年来在农田环境中的残留也受到关注。灌

溉用水引入的 PFAS 会被作物吸收，例如超短链

PFCA（C2、C3）在小麦的根茎中吸收最多，但短期试

验尚未观察到明显的生长抑制作用[185]。同时，叶菜

类植物（小白菜、生菜等）生长发育的抑制作用随着

PFAS链长的增加而逐渐增加，具体表现为根伸长率

降低[186]。综合来讲，新污染物对根系生长和光合作

用的影响可以抑制营养合成，并进一步造成产量及

品质危机。

在生化层面，新污染物诱导的代谢紊乱和氧化应

激同样显著。新污染物污染普遍会引发植物体内活

性氧累积和抗氧化防御失调，导致病理性的终点损

伤[183，187]。有研究指出，微塑料可在作物叶片中诱导氧

化应激，使丙二醛（MDA）等过氧化产物含量升高、超

氧化物歧化酶（SOD）等酶活性异常，进而抑制叶片生

长和光合作用。对番茄的研究也发现，高水平聚羟基

丁酸酯（PHB）暴露下作物出现显著的碳水化合物代谢

紊乱，造成营养合成效率降低[188]。抗生素处理显著降

低了小麦籽粒中的游离氨基酸含量（下降约62.5%）和

无机氮含量（下降 8.3%~35.3%），表明作物氮代谢受

阻[189]。机制上，抗生素还可诱导植物体内脱落酸

（ABA）水平升高，抑制根系伸长。氟喹诺酮类抗生素

引发生菜叶片中脯氨酸（一种渗透调节物质）含量比对

照增加约66%，MDA含量提高81%，抗氧化酶（如过氧

化物酶APX和 POD）的活性上调约 35%[183]。同时，细

胞膜电解质渗漏增加 77%，叶片中过氧化氢水平升高

58%，显示出严重的氧化损伤。有机污染物还会作用

于植物分子层面的代谢调控，改变基因表达和信号转

导，干扰碳水化合物、氨基酸和脂肪酸等基本代谢途

径。例如，PFAS、OPEs和 PAEs等物质残留可抑制叶

绿素合成酶和光合酶的活性，使作物呼吸作用和能量

代谢紊乱，降低植物抗逆性和生产力[190-191]。总的来

说，新污染物在田间不仅造成作物生长指标下降，更可

通过引发氧化应激、干扰关键代谢途径和信号通路等

生化机制，损害植物内部稳态。这些代谢紊乱往往与

生理抑制相互作用，最终削弱作物对环境胁迫的抵抗

力并降低农田生产力。

3.5 新污染物的联合效应

尽管各类新污染物引发的农田生态系统毒性效

应是一个公认问题，但是现实农田中多种污染物共存

的现象以及相互作用正逐步引发新的环境问题[192]。

尤其是微塑料具有特殊的物理性质，可以导致多种污

染物附着其表面产生协同毒性效应。例如，与单一污

染相比，PE或者 PVC微塑料加剧了四环素等抗生素

对土壤脲酶、蔗糖酶的抑制，还导致放线菌和子囊菌

等耐药菌属的富集程度增加[193]。在复合污染中微塑

料也是驱动 ARGs传播的因素之一。一项土壤微生

态实验发现，随着微塑料颜色、性状和聚合物类型的

多样化增加，土壤中ARGs丰度显著上升[194]。以蚯蚓

模式动物为例，微塑料与有机新污染物联合暴露会产

生协同毒性，导致上皮细胞退化、消化酶失调以及肠

道菌群失衡等，其程度超过单一暴露的情况[195]。多

项作物暴露实验均表明复合污染（如微塑料与POPs、
PAEs等）对其产生了产量抑制和氧化应激效应，例如

小麦、玉米等生物量下降，卷心菜产量大幅降

低[160，193]。针对多源暴露，农田生态风险管理更需要

以真实输入途径与复合污染为导向，识别能够驱动系

统性风险的关键组合与关键过程，为协同治理策略的

设计提供更符合现实环境的依据。

4 农田土壤中新污染物污染的防治与管理措施

新污染物具有持久性、生物累积性、高毒性等特

征，因此为应对农田土壤中的污染，需要源头控制和

末端修复两端协同推进，并构建多技术协同的防治与

修复体系（图4）。

4.1 新污染物的源头控制

4.1.1 减少外源输入

对于农田中的新污染物，源头削减其输入是最经

济、最有效的策略，在这些污染物进入农田生态系统

之前进行拦截和削减[10]。污水灌溉前可采用活性炭

吸附、臭氧氧化和高级氧化工艺（AOPs）、生物炭处理

等深度处理技术，削减灌溉水体中的污染负荷[25]。研

究表明，颗粒活性炭对水体中多氯联苯（PCBs）的去
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除率可达 90% 以上，对 BPA 和 NP等 EDCs的去除率

也能稳定在 85%~95%之间[196]；臭氧氧化技术通过断

裂 C—F 键等顽固化学键对 PFOS 的去除率可达

80%[196]；过硫酸盐高级氧化和 Fenton 氧化法（Fe2+/
H2O2）对ATs的降解效率可达到 90%以上[197-198]；光催

化技术在降解水体中BPA、雌激素等多种EDCs方面

也展现出巨大潜力[198]；生物炭对污水中多种抗生素

表现出高效的吸附能力，去除率可高达 82%以上[199]。

这些技术的组合应用，可实现对污水中多种新污染物

的广谱高效去除。在农用前进行好氧堆肥是降低畜

禽粪便和城市污泥中污染负荷的关键，堆肥过程中产

生的大于 55 ℃的高温和丰富的微生物群落，能够降

解多种有机物。研究表明好氧堆肥对常见兽用抗生

素的去除率可达 70%~90%，对PAEs等内分泌干扰物

的去除率为50%~95%[200]。

4.1.2 规范农业管理

农药、兽药和化肥使用是农田 ECs的直接来源，

严重加剧了农田土壤中抗生素及POPs的污染。根据

作物需求和土壤状况精准投放，能够减少 20%~40%
的化学投入品使用量，从源头上削减ECs的输入[201]。

农用地膜是农田环境中微塑料和邻苯二甲酸酯类

（PAEs）增塑剂的主要来源。推广使用聚己二酸/对苯

二甲酸丁二醇酯（PBAT）等基质的可生物降解地膜，

经过一个生长季节后，生物降解率可达 60%~90%，能

极大减少 PEMPs 和 DEHP 等增塑剂的长期残留[202]。

同时，建立并完善高效的废旧农膜回收体系，提高地

膜的回收率，减少废弃地膜的填埋和老化分解，能够

有效地改善土壤的微纳米塑料污染状况[202]。通过永

久性土壤覆盖和减少土壤扰动，例如推广秸秆覆盖、

免耕少耕、作物轮作，能够有效改善土壤结构，并使

ECs 通过地表径流和风蚀造成的迁移量显著降低

30%~50%[203]。此外，增加作物多样性可增强土壤微

生物群落的稳定性和降解功能，提升农田土壤的自我

修复能力。

4.2 原位修复技术

4.2.1 植物修复技术

植物修复是利用高等植物及其根际系统对污染

物的吸收、转运、代谢来间接促进降解，在农田新污染

物治理中被视为最具可持续性的原位技术。对药物

类污染物而言，近年来的研究表明，一些耐污染、根系

发达的植物不仅可以直接吸收四环素类、磺胺类和喹

诺酮类抗生素，还能通过根际促降解显著缩短其在土

壤中的残留时间[204]。例如，在长期灌溉养殖废水的

农田中种植伴矿景天，土壤中四环素类抗生素的含量

可降低 57%~76%，磺胺类和喹诺酮类则下降 35%~
60%[205]。蔬菜能够吸收土壤中的PAEs（如DEHP），并

在体内发生部分转化和代谢，配合根际微生物共同完

成对PAEs的降解，因此在以农膜、农药为主要来源的

农田情景中，植物修复更多体现为“根际协同降

解”[206]。对于PFAS，植物本身难以断裂C F键，其对

PFAS的修复机理主要是吸收作用。在含氟化工区域

的农田中发现的紫萼月见草对 18种 PFAS表现出显

著超富集特征，其根-茎转运系数高达 3.07~58.6，说
明通过挖掘和利用PFAS超富集植物有望在不破坏土

壤结构的前提下逐步抽提出土壤中的PFAS[207]。需要

指出的是，污染物富集植物仍需要通过安全处置（如

植物残体高温热解销毁）以避免二次污染。微塑料方

面，植物难以直接矿化聚合物，更多通过改变土壤结

图4 农田新污染物的防治技术
Figure 4 Prevention and remediation technologies of emerging contaminants in farmland
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构和根际环境间接影响其环境行为[208]。根系生长和

有机质输入有利于农田土壤团聚体形成和孔隙结构

优化，进而降低微塑料随径流和风蚀迁移的风险，并

为后续微生物降解提供更有利的微环境。在轻至中

度污染情景下，合理配置修复植物和作物品种，既可

兼顾农产品产量，又能在一个或多个生长季内实现新

污染物浓度和生物有效性的同步下降。

4.2.2 微生物修复技术

微生物修复是依托土著或外源功能微生物，通过

矿化、共代谢和转化等过程削减新污染物的重要原位

修复途径[206]。近年来从农田及周边环境中富集筛选

出多类具有塑料降解潜力的细菌和真菌，例如芽孢杆

菌、假单胞菌、不动杆菌等可通过分泌酯酶、烃类水解

酶等实现对PET、PE、PP等聚合物的表面侵蚀和部分

降解[208]。在 28 d实验条件下，部分链霉菌和芽孢杆

菌对PE等微塑料的质量损失可达 5%~8%，特定条件

下对聚氨酯微塑料的降解率可超过 90%[209]。真菌

中，曲霉属的一些种类能侵蚀塑料表面并分泌氧化酶

加速其碎片化，如黑曲霉可降解聚氨酯、煙曲霉可降

解 PP等。对于抗生素等药物残留，土壤系统中广泛

存在能够利用磺胺类、大环内酯类作为碳氮源的降解

菌株，如鞘氨醇单胞菌和假单胞菌等，在适宜碳源和

电子受体条件下，可实现 50%~90% 的母体浓度削

减[204]。在养殖场废水灌溉的农田中，磺胺甲恶唑经

微生物群落降解的去除率达 86%~99%[210]。PAEs 和
BPA等常见的内分泌干扰物是微生物修复的重要靶

标。近年构建的合成菌群（如由Mycobacterium、Rhi⁃
zobium、Paenarthrobacter等组成的 5菌株复合体系）在

200 mg·L-1初始浓度下对DBP和DEHP的去除率可达

98%~100%，并被证实在玉米根际可稳定定殖并加速

DEHP 在土壤中的降解[206]。相比之下，PFOS、PFOA
等 PFAS的微生物降解极为困难，去除率和脱氟率均

偏低。未来的研究动向是利用微生物协助植物富集

或与电化学等技术联用，而非微生物单独承担主导修

复功能。总体来看，微生物修复技术对可降解有机新

污染物已具有较好的应用基础，对微塑料和 PFAS则

仍处于机理和菌株挖掘阶段。

4.2.3 联合修复技术

植物-微生物联合修复在农田新污染物治理中

表现出明显的协同优势和双重效应，其基本思路是利

用植物提供碳源和根际微环境，促进功能菌群富集和

活化，同时微生物分担污染物降解压力，增强植物耐

受性。例如，在上述的伴矿景天种植试验中观察到，

植物处理显著提升了微生物碳源水平和土壤酶活性，

在根际进一步添加以鞘氨醇单胞菌为核心构建的菌

剂，在田间条件下，目标抗生素的去除率提高了10%~
30%[205]。解淀粉芽孢杆菌（Bacillus amyloliquefaciens）

L381能够降解土壤中的 PAEs，并在水稻根际定殖后

增强植物对增塑剂胁迫的抗性，仅 5 d处理就显著提

高了受污染水稻的生长表现[211]。人工湿地修复工程

广泛应用于农田退水阶段，在砂砾基质上种植芦苇等

挺水植物，加入多孔介质（如焦炭、沸石等）增强微生

物附着，对四环素、磺胺甲恶唑等抗生素的总去除率

普遍超过 80%~90%，对甾体激素和双酚类环境雌激

素的去除率也可达到 75%~95%[212]。联合修复将植

物和微生物特性高效结合起来，适用于农田中多种

新污染物共存的情景[213]。未来的重点在于针对不同

作物系统筛选匹配的植物-菌群组合，量化其在真实

田间条件下对目标污染物的削减幅度与时间尺度，

同时评估外源菌剂长期定殖、抗性基因迁移以及富

集污染物植物残体的安全处置等问题，从而为农田

新污染物的工程化原位治理提供可验证、可推广的

技术路径。

4.3 农艺调控与生态调节

农艺调控通过优化田间管理、改变土壤养分状况

与根际过程，可在不改变耕地用途的前提下降低污染

物吸收与胁迫效应。研究发现，在DEHP污染的土壤

中，通过调节有效磷水平从低于 10 mg·kg-1提至大于

40 mg·kg-1，使番茄幼苗根系对 DEHP的吸收量减少

30%~50%，并促进其在根内的降解，从而降低向地上

部的转运风险[214]。外源施加某些植物生长调节剂也

可增强作物的耐受性。例如，施加 50 μmol·L-1的褪

黑素，通过增强玉米的抗氧化防御系统，提高超氧化

物歧化酶、过氧化物酶的活性，有效缓解 PS 引起的

氧化胁迫，使植物生物量恢复 15%~25%，并减少微

塑料在叶片中的积累[215]。同样，施加 0.1 μmol·L-1的

油菜素内酯也能显著增强黄瓜对 MPs 胁迫的适应

性[216]。这类化感调节为保障在轻度污染土壤上的安

全生产提供了技术支撑。需要强调的是，源头削减、

原位修复和农艺调控虽然路径各异，但共同指向降低

输入强度、削减污染物迁移暴露和恢复生态功能的治

理目标。

4.4 农田土壤新污染物的监管

近年来我国新污染物治理已进入系统化推进阶

段。《新污染物治理行动方案》以污染物的整体生命周

期为主线，构建了筛查评估、检测预警、源头削减和风
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险管控的总体框架。对农田生态系统而言，《新污染

物治理行动方案》提供了方向，但是实际落实仍存在

来源多元化、污染物谱系复杂以及农田监测和管控手

段薄弱等问题，因此在科研层面有必要积极与国家政

策对接。

在管理对象方面，建议在国家《重点管控新污染

物清单》基础上，结合农业特征输入构建“农田优先关

注新污染物清单”。重点考虑污泥与粪肥中的药物残

留、农用塑料添加剂及其降解产物、再生水灌溉引入

的工业副产物以及药物复合污染等，对高频检出且具

有毒理证据的污染物实施强化监测，对暴露数据有限

但潜在风险较高的污染物进行预评估，实现清单覆盖

和动态更新。并且，对农田多介质指定标准化的采

样与前处理流程实现跨区域对比。在治理手段上，

构建源头控制和末端修复全链条制度框架。一方

面，对农田污染物的关键输入通道设置严格的浓度

管控和使用规范，推动高风险污染物替代和清洁生

产。另一方面，以土壤功能稳定和农产品安全为重

点，把农艺措施作为重要的调控技术，实现对污染物

生物利用性的有效控制。在治理效果评估阶段，不

能把农田新污染物环境浓度下降作为唯一指标，应

该从土壤生态功能恢复、农作物品质等多维度建立

综合评价体系。将国家新污染物治理政策与农田暴

露证据相衔接，有助于明确农田的优先管控思路和

对象，并为标准制订、风险评估提供更具可操作性的

科学支撑，推动农田新兴污染物治理由实验性研究

逐步迈向体系化、可持续治理。

5 总结与展望

本文详细总结了新污染物在农田环境中的来源

和输入途径，概述了持久性有机污染物、微塑料、内分

泌干扰物和抗生素等代表类型的赋存状况，并重点梳

理了新污染物在农田环境中的吸附解吸、淋溶迁移、

植物吸收、代谢转化等过程，从土壤生态系统多层级

出发，归纳了农田中新污染物的毒性效应及生态风

险。最后对现有的修复治理技术进行了总结，并依据

政策提出了合理的管理建议。鉴于农田土壤中新污

染物风险呈现“看不见的危机”特征，目前理论研究和

工程治理仍需要在以下几个方面重点推进：

（1）现有工作多基于单一污染物或理想化条件的

现状，未来有必要在已揭示的来源和行为机理基础

上，开展多过程耦合和复合污染的迁移与转化研究。

（2）对于新污染物及其转化产物的研究仍然需要

关注其机理和关键的分子生物学机制，从更加微观的

角度上为农产品污染和人体健康影响提供指导。

（3）加强对农田土壤中新污染物检测分析方法的

研究，特别是微塑料、持久性污染物等的检测方法还

不完善，相关的检测标准急需建立和完善，以缩小“量

化困难”的证据缺口。

（4）对于农田土壤新污染物的处理，未来要关注

更加高效、低成本、对环境影响更小的技术，并逐步评

估处理技术对原有的农田生态的真实影响程度。
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