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摘要: 卤代芳香类化合物(HACs)具有环境普遍存在性、持久性、生物富集性和各种毒性,其污染和风险因此受到广泛关注。 本

研究对华南地区 5 种常见鱼肉中 4 类典型 HACs 进行了分析,结果表明,鱼肉中多氯代二苯并二噁英/呋喃(PCDD/Fs)、类二噁

英多氯联苯(DL-PCBs)、多溴代二苯并二噁英/呋喃(PBDD/Fs)和总二噁英类(dioxins)毒性当量(TEQ)的平均值±标准偏差(范围)
分别为(0.0680±0.3230) pg·g-1(0 ~ 2.21 pg·g-1 )、(0.118±0.124) pg·g-1(0.000451 ~ 0.528 pg·g-1 )、(0.139±0.164) pg·g-1(0.00882 ~
0.917 pg·g-1 )和(0.325±0.366) pg·g-1(0.0409 ~ 2.30 pg·g-1 ) (以单位湿质量计),均低于欧盟规定的鱼肉中 dioxins 的 TEQ 限值;5
种鱼中桂花鱼的总 TEQ 和摄入风险最高,其次是鳗鱼和鲶鱼,鲈鱼最低,但种类间并无显著差异。 鱼肉中多溴联苯醚(PBDEs)
的浓度(0.347±0.297) ng·g-1(0.0191 ~ 1.40 ng·g-1 ) (以单位湿质量计)与国内外相比中等偏低,种类变化顺序为三文鱼>鳗鱼>鲈
鱼>桂花鱼>鲶鱼。 鱼肉中的 PCDD/Fs 以高氯代 PCDDs 为主,可能源于污染饲料和五氯酚/五氯酚钠的使用;DL-PCBs 以

PCB-118 和 PCB-105 为主,主要源于其商业品和金属冶炼过程;PBDEs 的来源包括其商业品和高溴 PBDEs 脱溴降解;PBDD/Fs
以高溴 PBDFs 为主,其污染与 PBDEs 密切相关。 华南地区居民通过膳食鱼肉摄入 4 类 HACs 的致癌和非致癌风险值分别为

6.56×10-6 ~ 2.87×10-5 和 0.0314 ~ 0.114,其中儿童风险值高于青少年和成人。 PBDD/Fs 对总 TEQ 和摄入风险的贡献(平均

45.6% )远高于其他 HACs,其生物体污染和风险值得持续关注。
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文章编号: 1673-5897(2024)3-259-15　 　 中图分类号: X171.5　 　 文献标识码: A

Pollution Characteristics and Intake Risks of Four Groups of Halogenated
Aromatic Compounds in Representative Edible Fish from South China

Zhang Lina1,3 , Li Huiru2,1,* , Peng Ping’an1,3,4,5 , Liu Mingyang1,3 , Hu Jianfang1

1. State Key Laboratory of Organic Geochemistry, and Guangdong Key Laboratory of Environmental Protection and Resources Utiliza-
tion, Guangzhou Institute of Geochemistry, Chinese Academy of Sciences, Guangzhou 510640, China
2. SCNU Environmental Research Institute, Guangdong Provincial Key Laboratory of Chemical Pollution and Environmental Safety &



260　　 生 态 毒 理 学 报 第 19 卷

MOE Key Laboratory of Theoretical Chemistry of Environment, School of Environment, South China Normal University, Guangzhou
510006, China
3. University of Chinese Academy of Sciences, Beijing 100049, China
4. CAS Center for Excellence in Deep Earth Science, Guangzhou 510640, China
5. Guangdong-Hong Kong-Macao Joint Laboratory for Environmental Pollution and Control, Guangzhou 510640, China

Received 11 January 2024　 　 accepted 29 February 2024

Abstract: Halogenated aromatic compounds (HACs) exhibit environmental ubiquity, persistence, bioaccumulation,
and diverse toxic effects, prompting widespread concern about their pollution and potential risks. This study investi-
gated four categories of typical HACs in fish samples from five common species in South China. Results showed
that the mean±standard deviation (range) of toxic equivalent quantity (TEQ) of polychlorinated dibenzo-p-dioxins/
furans (PCDD/Fs), dioxins-like polychlorinated biphenyls (DL-PCBs), polybrominated dibenzo-p-dioxins/furans

� (PBDD/Fs), and total dioxins (dioxins) were (0.0680±0.3230) pg·g-1(0 ~ 2.21 pg·g-1 ), (0.118±0.124) pg·g-1

(0.000451 ~ 0.528 pg·g-1), (0.139±0.164) pg·g-1(0.00882 ~ 0.917 pg·g-1 ), and (0.325±0.366) pg·g-1(0.0409 ~
2.30 pg·g-1) (based on wet weight), respectively. All values were below the specified TEQ limit set by the European
Union (EU) for dioxins in fish. Among the five fish species, mandarin fish exhibited the highest total TEQ and
intake risk, followed by eel and catfish, while perch had the lowest. However, no statistical differences were
observed in the TEQ among these five fish species. In comparison to global data, the concentrations of polybromo-
diphenyl ethers (PBDEs) in these fish samples (0.347±0.297) ng·g-1(0.0191 ~ 1.40 ng·g-1) (based on wet weight)
were at moderate or low levels with a changing trend among species: salmon>eel>perch>mandarin fish>catfish.
The PCDD/Fs in these fish samples were predominantly high-chlorinated, possibly originating from PCDD/Fs-
polluted feed and the use of pentachlorophenol/pentachlorophenol sodium. PCB-118 and PCB-105 were the
dominant congeners of DL-PCBs in these samples, primarily sourced from commercial PCB products and various
metal smelting processes. The sources of PBDEs in these fishes included commercial PBDE mixtures and the
debromination of high-brominated PBDEs. PBDD/Fs showed dominance in high-brominated PBDFs, and their
pollution was closely associated with PBDEs. The intake carcinogenic and non-carcinogenic risk values of these
four HACs via fish consumption ranged from 6.56×10-6 to 2.87×10-5 and 0.0314 to 0.114, respectively, for the
residents from South China, with higher values for children compared to teenagers and adults. PBDD/Fs contribu-
ted significantly higher total TEQ and intake risks (45.6% on average) than the other HACs, emphasizing the on-
going need for continuous attention to their pollution in biota and associated risks.
Keywords: halogenated aromatic compounds (HACs ); persistent organic pollutants ( POPs ); dioxins/furans;
polychlorinated biphenyls (PCBs); polybrominated diphenyl ethers (PBDEs); carcinogenic risk

　 　 卤代芳香类化合物(halogenated aromatic com-
pounds, HACs)在环境中广泛存在并表现出持久性

和长距离迁移性,可被生物吸收富集并沿食物链传

递放大,还可与生物体芳香受体 (aryl hydrocarbon
receptor, AhR)结合并产生致畸、致癌、致突变等类二

噁英毒性效应[1-3]。 因此,HACs 的污染和风险受到

广泛且长期的关注,其中多氯代二苯并二噁英/呋喃

(polychlorinated dibenzo-p-dioxins/furans, PCDD/Fs)、
� 多氯联苯 (polychlorinated biphenyls, PCBs)、多溴联

苯醚(polybrominated diphenyl ethers, PBDEs)等(结构

如图 1 所示)已被列入《斯德哥尔摩公约》的持久性

有机污染物(persistent organic pollutants, POPs)清单,
在全球范围内进行管控/消除[4-6]。 多溴代二苯并二

噁英/呋喃 (polybrominated dibenzo-p-dioxins/furans,
� PBDD/Fs)是 PCDD/Fs 的结构类似物(图 1),物化性

质和毒性与 PCDD/Fs 相似[7-9]。 而且,近年来有机溴

化物的大量生产使用使得环境中 PBDD/Fs 的浓度呈

现升高趋势[2,8-9],其污染和风险也逐渐受到重视[4,10]。
上述 4 类 HACs 中,PCBs 和 PBDEs 曾作为工

业化学品被大量生产使用,其污染主要源于自身及

相关产品的生产、贮存、使用、废弃/回收/处置等过

程[3,11];PCDD/Fs 和 PBDD/Fs 为非人为生产但可在各
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图 1　 4 类典型卤代芳香化合物(HACs)的化学结构图

注:PCDDs/PBDDs 表示氯代/溴代二苯并二噁英,PCDFs/PBDFs 表示氯代/溴代二苯并呋喃,
PCBs 表示多氯联苯,PBDEs 表示多溴联苯醚。

Fig. 1　 Chemical structures of the four representative groups of halogenated aromatic compounds (HACs)
Note: PCDDs/PBDDs represents chloride/bromine dibenzo-p-dioxins, PCDFs/PBDFs represents chloride/bromine
dibenzofurans, PCBs represents polychlorinated biphenyls, and PBDEs represents polybrominated diphenyl ethers.

类工农业和城市活动中无意生成的毒害污染物,其
主要来源包括含氯/溴化学品(如农药、阻燃剂等)的
生产使用过程,以及氯/溴存在下的各类热/燃烧过

程,如垃圾焚烧、金属冶炼、燃煤炼焦、电子垃圾拆

解、塑料回收、汽车尾气、殡葬等[1,3,7,9,12-14]。 这些

HACs 亲脂性强,进入环境后主要赋存于颗粒物/灰
尘、土壤、沉积物等[1,5,7,9],并通过呼吸、皮肤接触、饮
食等途径进入动物体和人体[1,4-5,10]。

饮食是人体摄入多数 HACs 的主要途径,尤其

是富含脂肪且位于食物链上层的动物类食物[15]。 近

年来,随着我国经济的高速发展和人们生活水平的

不断提高,动物类食品在我国居民膳食结构中的占

比越来越大,从 1998 到 2019 年增长了 3 倍多(6.1%
到 20.7% ),其中鱼虾等水产的消耗量增长了近 4
倍[16-17]。 鱼类作为重要的水生动物,既是我国居民

膳食结构中常见的动物类食品,又可指示环境水体

的污染程度[6,18-20]。 大量研究表明,环境水体是各类

HACs 重要的汇[1,5,19,21-22],且与世界其他地区相比,
我国东南沿海地区的水体及不同等级水生生物中的

HACs 浓度均处于中等或较高水平[6,23-25]。 因此,膳
食鱼类可能是我国居民,尤其是沿海居民摄入各类

HACs 的重要途径,但目前相关报道很少且主要关

注 1 ~ 2 类 HACs。 本研究对我国华南地区常见膳

食鱼类进行随机采样分析,系统探讨其中 PCDD/
Fs、PCBs、PBDD/Fs、PBDEs 等典型 HACs 的污染浓

度和组成特征,并对不同人群通过鱼肉摄入这些

HACs 的剂量和风险进行了评估。

1　 材料与方法(Materials and methods)
1. 1　 试剂和仪器

PCDD/Fs、PCBs 和 PBDEs 的校准曲线溶液及

净化和进样内标溶液购自加拿大 Wellington 实验

室;PBDD/Fs 标准溶液购自美国剑桥同位素实验室

(CIL Inc.);色谱/农残级的正己烷、二氯甲烷、甲苯、
丙酮和甲醇购自德国 Merck 公司或美国 J.T. Baker
公司;70 ~ 230 目硅胶和 60 ~ 100 目弗罗里硅土分

别购自德国 Merck 公司和美国 Fluka 公司,使用前

分别于 180 °C(5 h)和 135 °C(24 h)活化;浓硫酸、硝
酸银、氢氧化钠等为国产优级纯试剂。

Trace GC Ultra/DFS 型高分辨气相色谱/高分辨

磁质 谱 仪 ( high resolution gas chromatograph/high
resolution mass spectrometer, HRGC/HRMS)购自美国

Thermo Fisher Scientific 公司;电子分析天平购自瑞

士 METTLER TOLEDO 公司;LGJ-12 冷冻干燥仪购

自中国北京松源华兴科技发展有限公司;Büchi
B-811 索氏提取仪和 R-300 旋转蒸发仪购自瑞士

Büchi 有限公司;DC12H-RT 型氮吹浓缩仪购自中国

上海安谱实验科技股份有限公司。
1. 2　 样品采集和前处理

随机选取华南地区 23 个大型市场/超市进行采

样,共采集到 5 种鱼类(鲈鱼、桂花鱼、鲶鱼、鳗鱼、三
文鱼)的 46 个样品,其中三文鱼 10 个,其余鱼类样

品各 9 个。 样品采集后迅速密封放入低温冰盒,
24 h 内运回实验室并保存于-20 °C 冰箱中。

样品处理方法和流程参照美国 EPA1613 [26]、
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EPA1668 [27]、EPA1614 [28]方法:鱼体解冻后取脊背鱼

肉组织,冷冻干燥后用匀浆器粉碎混匀;准确称取一

定量鱼肉样品,加入适量13C12 标记的目标物替代

物,甲苯索氏提取 24 h;提取液旋转蒸发浓缩后转换

溶剂至正己烷,依次经过酸性硅胶床、多段复合硝酸

银硅胶柱、弗罗里硅土柱进行净化(详见文献[29]);
洗脱液氮吹浓缩至 ~ 20 μL,分别加入各类 HACs 的
进样内标混匀。
1. 3　 仪器分析

4 类 HACs 均采用同位素稀释-HRGC/HRMS 法

进行分析。 仪器条件为:EI 源(源温:280 ℃ ),选择

离子监测,分辨率>10 000;载气为氦气,不分流进样

1 μL,进样口温度 280 ℃;17 种 PCDD/Fs 和 12 种类

二噁英 PCBs(dioxin-like PCBs, DL-PCBs)采用 60 m
的 DB-5MS 毛细管柱(0.25 mm i.d., 0.25 μm)进行分

离,13 种 PBDD/Fs 和 26 种 PBDEs 采用 15 m 的

DB-5MS 柱(0.25 mm i.d., 0.1 μm)进行分离,升温程

序和监测离子见文献[9,27-29]。
1. 4　 质量保证/质量控制(QA/QC)

所有样品中均添加目标物的13C12 -替代物以衡

量样品的处理过程,4 类 HACs 替代物的平均加标

回收率分别在 66.1% ~ 90.9% (PCDD/Fs)、70.7% ~
105.9% (DL-PCBs)、 67.2% ~ 83.3% (PBDD/Fs)和
57.4% ~ 105.4% (PBDEs)范围内,满足相应分析方法

要求。 样品采集和处理过程中设置采样和实验室空

白、平行样、空白/基质加标等样品进行质控。 除

BDE-209 外的各 HACs 目标物均未在空白样品中检

出,BDE-209 偶有检出但浓度远低于其在样品中的

浓度,无需空白矫正。 平行样品中各类 HACs 分析

结果的相对标准偏差均<30% 。 空白/基质加标样

品中各类 HACs 目标物的加标回收率在 45.1% ~
130.8%范围内。
1. 5　 数据处理

PCDD/Fs 和 DL-PCBs 的毒性当量(toxic equiva-
lent quantity, TEQ)采用世界卫生组织(World Health
Organization, WHO)2005 年颁布的毒性当量因子

(toxic equivalency factor, TEF ) 计 算, PBDD/Fs 的

TEQ 值采用相应 PCDD/Fs 的 TEF 值计算[30-31]。 如

无特殊说明,本研究中 HACs 的浓度和 TEQ 均基于

鱼肉湿质量(wet weight, ww)计算,表示为平均值±
标准偏差(standard deviation, SD)(范围)。 PCDD/Fs、
DL-PCBs、PBDD/Fs 和 PBDEs 的方法检出限分别为

0.03 ~ 0.20、0.02 ~ 0.05、0.01 ~ 0.04 和 0.04 ~ 1.3 pg·

g-1,化合物浓度低于其方法检出限时计为 0。 此外,
为方便与文献比较,湿质量浓度数据表示为 pg·g-1

或 ng·g-1。
数据统计分析和图形绘制采用 SPSS 25.0 和

OriginPro 2023,污染物浓度相关性和差异检验分别

采用 Spearman 和单因素 ANOVA 分析。
1. 6　 健康风险评估

1. 6. 1　 日摄入量

不同人群(儿童、青少年和成人)通过膳食鱼肉

对 4 类 HACs 的日摄入剂量(daily intake dose, DID)
采用式(1)进行计算:

DID=∑
Ci×IRi×CFi

BW
(1)

式中:Ci 为鱼肉中总二噁英类化合物(dioxins,包括

� PCDD/Fs、DL-PCBs 和 PBDD/Fs)的 TEQ(pg·g-1 )(以
单位湿质量计),或 PBDEs 的浓度(ng·g-1)(以单位湿

质量计);IRi 为儿童、青少年和成人对鱼肉的日摄入

� 量(g·d-1 )(以鱼肉湿质量计),根据我国统计年鉴和

2020 年膳食调查报告[32]分别确定为 8.7、15.5 和 23.8
g·d-1(以鱼肉湿质量计);CFi 为吸收效率(设定为 1);

� BW 为不同人群平均体质量(儿童 17.8 kg;青少年

41.5 kg;成人 60.1 kg)[32]。
1. 6. 2　 健康风险

不同人群通过膳食鱼肉摄入 4 类 HACs 的潜在

健康风险通过其致癌风险(carcinogenic risks, CRs)和
非致癌风险进行评价,后者采用风险商值 (hazard
quotients, HQs)进行表征。

CR=∑
DIDi×EFi×ED

AT
×CSF (2)

HQ=
∑DIDi

RfD
(3)

式中:EF 为食物的暴露频次(365 d·a-1 );AT 为平均

寿命(70 a,25 550 d)[7];ED 为不同人群的暴露持续

时长(=平均寿命 70-平均年龄),儿童、青少年和成

人分别为 68、65 和 53 a[32];CSF 为致癌斜率因子

(dioxins: 1.3×105 kg·d·mg-1;PBDEs: 7×10-4 kg·d·
mg-1)[7,33];RfD 为参考摄入剂量(dioxins: 2 pg·kg-1·
d-1 ; PBDEs(仅考虑 BDE-209): 7 μg·kg-1·d-1)[33]。

2　 结果与讨论(Results and discussion)
2. 1　 浓度水平

2. 1. 1　 PCDD/Fs
如图 2 所示,桂花鱼中 PCDD/Fs 的平均湿质量

浓度在所有鱼类中最高(143±419) pg·g-1(0 ~ 1 260
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pg·g-1),其次是鳗鱼(3.89±3.82) pg·g-1(0.663 ~ 10.6
pg·g-1)、鲶鱼(3.21±2.86) pg·g-1(0.444 ~ 8.60 pg·g-1)
和三文鱼(1.51±1.65) pg·g-1(0 ~ 4.98 pg·g-1 ),鲈鱼

中的 PCDD/Fs 浓度最低(1.17±1.41) pg·g-1(0 ~ 3.88
pg·g-1 ),但不同种类之间并无显著性差异 (P =

� 0.121)。 5 种鱼中 PCDD/Fs 的 TEQ 变化规律与其浓

度基本一致,即桂花鱼(0.278±0.724) pg·g-1(0 ~ 2.21
pg·g-1 )>鳗鱼 (0.0215 ±0.0322) pg·g-1 (0.000199 ~
0.0979 pg·g-1)、三文鱼(0.0229±0.0339) pg·g-1(0 ~
0.0934 pg·g-1 )和鲶鱼 (0. 0159 ± 0. 0185 ) pg·g-1

(0.00139 ~ 0.0554 pg·g-1 )>鲈鱼(0.00700 ±0.00916)

pg·g-1 (0 ~ 0.0236 pg·g-1 )。 欧盟 (European Union,
EU)规定鱼肉中 PCDD/Fs 的最高限值为 3.5 pg·g-1

(EU-1259/2011 文件)[19,21,34],本研究 5 种鱼肉的 TEQ
均低于该限值。

受不同鱼肉脂肪含量影响,PCDD/Fs 脂质质量

浓度的种类变化顺序与其湿质量浓度不同,为桂花

鱼(3 030±8 290) pg·g-1(0 ~ 25 100 pg·g-1 )>鲶鱼

(78.5±112.0) pg·g-1(3.73 ~ 368 pg·g-1 )>鲈鱼(48.1±
60.5) pg·g-1(0 ~ 171 pg·g-1)>三文鱼(29.0±40.4) pg·
g-1(0 ~ 118 pg·g-1)和鳗鱼(28.0±31.8) pg·g-1(6.18 ~
103 pg·g-1)。

图 2　 华南地区 5 种常见膳食鱼肉中 4 类 HACs 的浓度

注:DL-PCBs 表示类二噁英多氯联苯。

Fig. 2　 Concentrations of the four HACs in five common dietary fish species of South China
Note: DL-PCBs represents dioxin-like polychlorinated biphenyls.

　 　 研究表明,不同地区不同种类鱼体中的 PCDD/
Fs 浓度存在极大差异,与其自身食性、营养级、脂肪

含量、生长阶段(体长、质量等)、生存/养殖环境密切

相关[21,35-36]。 其中肉食性鱼类比草食性鱼类更容易
富集 PCDD/Fs[6]。 本文中 5 种鱼类均为肉食性,但
其 PCDD/Fs 浓度不存在显著差异,且浓度与鱼肉脂

肪含量无显著相关性(P=0.883>0.05),由此推断其浓

度主要受栖息环境和 PCDD/Fs 暴露途径影响。

与世界不同地区鱼体中 PCDD/Fs 的研究数据

相比(TEQ: 0.001 ~ 200 pg·g-1,以单位湿质量计),表
1 仅列示与本研究 5 种鱼类相关的数据),本研究中

桂花鱼的平均 TEQ 值与蒋友胜等[6]报道的深圳地

区桂花鱼的数据接近(0.19 pg·g-1)。 但除桂花鱼外,
华南地区其他鱼类的 TEQ 水平均较低,其中鲈鱼的

平均 TEQ 远低于英国鲈鱼(3.1 pg·g-1 )[37];美国和非

洲坦桑尼亚 Msimbazi 河鲶鱼体内 PCDD/Fs 的平均
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TEQ 为 0.41 pg·g-1和 61.2 pg·g-1 [18,38],分别是本研

究鲶鱼数据的 26 倍和 3 850 倍;意大利和拉脱维亚

鳗鱼中 PCDD/Fs 的 TEQ(0.6 pg·g-1和 1.15 pg·g-1 )
分别是本研究鳗鱼数据的 28 倍和 53 倍[34,39];华南

地区售卖的三文鱼中 PCDD/Fs 的 TEQ 平均值也远

低于拉脱维亚(3.8 pg·g-1 )[40]、波兰(1.09 ~ 2.22 pg·
g-1)[19,21,41]、挪威(0.43 pg·g-1)[42]、英国(0.1 pg·g-1)[35]。

2. 1. 2　 DL-PCBs
与 PCDD/Fs 有所不同,5 种鱼类中 DL-PCBs 浓

度的变化顺序为三文鱼 (491 ±594) pg·g-1 (36.4 ~
1 450 pg·g-1)>鳗鱼(215±119) pg·g-1(66.7 ~ 367 pg·
g-1)>桂花鱼(80.2±93.4) pg·g-1(15.1 ~ 314 pg·g-1 )>
鲈鱼(61.2 ±41.2) pg·g-1 (20.1 ~ 135 pg·g-1 )>鲶鱼

(20.1±16.5) pg·g-1(5.02 ~ 60.5 pg·g-1 ) (图 2)。 已有

表 1　 国内外不同地区鱼肉中 4 类 HACs 的平均毒性当量(TEQ)或浓度比较

Table 1　 A comparison between the mean toxic equivalent quantity (TEQ) or concentrations of the four
HACs in different fish samples from different regions around the world

种类

Species
国家/地区

Countries/Regions
采样年份

Sampling year

毒性当量/(pg·g-1 )
TEQ/(pg·g-1 )

浓度/(ng·g-1 )
Concentration
/(ng·g-1 )

PCDD/Fs DL-PCBs PBDD/Fs PBDEs

参考文献

Reference

鲶鱼

Catfish

坦桑尼亚 Tanzania 2017 61.2 - - - [18]

美国 USA 2008 - - - 0.541 [48]

荷兰 The Netherlands 2009—2014 - - - 0.107 [49]

中国香港 Hong Kong, China 2009 - - - 5.30 [46]

华南 South China 2020 0.0159 0.0278 0.287 0.254
本研究

This study

鲈鱼

Perch

英国 UK - 3.1 0.5 - 11.0 [37]

华南

South China
2020 0.00700 0.0767 0.0845 0.311

本研究

This study

鳗鱼

Eel

意大利 Italy - 0.6 11.4 - 66.8 [34]

拉脱维亚 Latvia 2013—2014 1.15 3.49 0.05 - [39]

华南

South China
2020 0.0215 0.186 0.148 0.388

本研究

This study

桂花鱼

Mandarin fish

中国 China - 0.19 0.88 - - [6]

中国香港 Hong Kong, China 2009 - - - 14.0 [46]

华南

South China
2020 0.278 0.109 0.0774 0.306

本研究

This study

三文鱼

Salmon

拉脱维亚 Latvia 2012 3.8 5.44 0.074 - [40]

波兰 Poland 2010—2011 2.22 4.25 - - [41]

波兰 Poland 2013—2020 1.98 3.59 - - [19]

波兰 Poland 2019—2021 1.09 2.02 - - [21]

挪威 Norway 2017 0.43 0.52 - - [42]

英国 UK - 0.1 0.167 - - [35]

比利时 Belgium 2005 - - - 1.57 [47]

美国 USA 2008 - - - 0.220 [48]

荷兰 The Netherlands 2009—2014 - - - 0.681 [49]

华南

South China
2020 0.0229 0.185 0.102 0.462

本研究

This study

鱼肉

Fish

英国 UK 2012 - - 0.0105 - [45]

英国 UK — - - 0.02 - [44]

英国 UK — - - 0.034 - [37]
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研究发现,生长环境(水、沉积物)[34]、种类和生理参

数(如鱼龄、体长、体质量、脂肪含量等)[19,39-40]均可影

响鱼类对 PCBs 的生物富集。 5 种鱼肉中 DL-PCBs
的脂质质量浓度变化顺序为:三文鱼(4 830±5 800)
pg·g-1(389 ~ 16 600 pg·g-1 )>桂花鱼(4 490±6 060)
pg·g-1(385 ~ 18 200 pg·g-1 )>鲈鱼(1 440±516) pg·
g-1(524 ~ 2 040 pg·g-1)>鳗鱼(1 270±692) pg·g-1(657
~2 440 pg·g-1)>鲶鱼(460±618) pg·g-1(52.7 ~ 1 980
pg·g-1)。 相关性分析结果表明,鱼肉中 DL-PCBs 的
湿质量浓度与其脂肪含量显著正相关(P =0.010),说

� 明脂肪是影响鱼肉中 PCBs 浓度的主要因素。
Mikolajczyk 等[19]也证实了相比于低脂肪鱼类,三文

鱼等高脂肪鱼类更易富集 PCBs。
5 种鱼肉中 DL-PCBs 的 TEQ 变化顺序与其浓

度基本相似但略有差异,浓度较低的鳗鱼 TEQ 最高

(0.186±0.098) pg·g-1(0.0544 ~ 0.354 pg·g-1 ),与浓度

最高的三文鱼的 TEQ 相当 (0.185 ± 0.197) pg·g-1

(0.000451 ~ 0.528 pg·g-1 ),其次是桂花鱼和鲈鱼

(0.109± 0.091 ) pg·g-1 (0.0303 ~ 0.283 pg·g-1 )和
(0.0767±0.0489) pg·g-1(0.0286 ~ 0.185 pg·g-1 ),鲶鱼

最低(0.0278±0.0103) pg·g-1(0.00937 ~ 0.0416 pg·
g-1)。 除桂花鱼外,其他鱼肉中 DL-PCBs 的 TEQ 均

比 PCDD/Fs 高一个数量级。 5 种鱼肉中 PCDD/Fs
和 DL-PCBs 的 TEQ 加和在 0.0438 ~ 0.387 pg·g-1范

围内,远低于欧盟规定的鱼肉中两者总 TEQ 限值

(6.5 pg·g-1)[34]。
目前国内外已报道鱼体中 PCBs 的 TEQ 在

0.001 ~ 940 pg·g-1(以单位湿质量计)范围内,表 1 列

出了本研究中 5 种鱼类中 DL-PCBs 的国内外研究

数据。 意大利[34]、拉脱维亚[37]鳗鱼中 DL-PCBs 的平

均 TEQ 分别为 11.4 pg·g-1和 3.49 pg·g-1,均高于本

研究中鳗鱼的 TEQ;本研究三文鱼的数据与英国三

文鱼的研究结果(0.167 pg·g-1 )相当[35],略低于挪威

(0.52 pg·g-1)[42],远低于拉脱维亚(5.44 pg·g-1 )[40]和
波兰(2.02 ~ 4.25 pg·g-1 )[19,21,41];英国鲈鱼 (0.5 pg·
g-1)[37]和我国深圳桂花鱼(0.88 pg·g-1 )[6]的分析结果

也分别高于本文鲈鱼和桂花鱼的数据。 由此可见,
本研究鱼肉中 DL-PCBs 的浓度均处于相对较低污

染水平,这可能与 PCBs 在华南地区环境中整体污

染浓度偏低有关[11]。
2. 1. 3　 PBDD/Fs

5 种鱼肉中的 PBDD/Fs 浓度基本接近,不存在

显著差异(P=0.251)。 相比于桂花鱼(1.76±1.17) pg·

� g-1(0.269 ~ 3.70 pg·g-1 )和鲈鱼(1.92 ±1.19) pg·g-1

(0.339 ~ 4.01 pg·g-1),鲶鱼(3.81±2.79) pg·g-1(1.19 ~
9.08 pg·g-1)、鳗鱼(2.61±0.94) pg·g-1(1.27 ~ 3.58 pg·
g-1)和三文鱼(2.28±1.23) pg·g-1(0.551 ~ 4.23 pg·g-1)
中的 PBDD/Fs 浓度略高(图 2)。 和 DL-PCBs 相似,
鱼样中 PBDD/Fs 的浓度也与其脂肪含量呈现显著

正相关 (P = 0.002),说明脂肪含量是影响鱼肉中

� PBDD/Fs 浓度的主要因素。 基于脂质质量计算后

的 PBDD/Fs 浓度变化顺序为:桂花鱼(91.1±64.9) pg
·g-1(21.7 ~ 199 pg·g-1)>鲈鱼(75.0±62.6) pg·g-1(23.8
~ 178 pg·g-1)>鲶鱼(60.3±53.3) pg·g-1(22.6 ~ 190 pg

·g-1)>三文鱼(25.4±13.5) pg·g-1(13.1 ~ 48.4 pg·g-1 )
>鳗鱼(20.5±11.0) pg·g-1(4.67 ~ 42.3 pg·g-1)。

各类鱼肉中 PBDD/Fs 的 TEQ 变化顺序与其浓

度相同,即鲶鱼(0.287±0.308) pg·g-1(0.0752 ~ 0.917
pg·g-1)>鳗鱼(0.148±0.072) pg·g-1(0.0261 ~ 0.233 pg·
g-1)>三文鱼(0.102±0.086) pg·g-1(0.0162 ~ 0.308 pg·
g-1)>鲈鱼(0.0845±0.0680) pg·g-1(0.00882 ~ 0.179
pg·g-1 )>桂花鱼 (0.0774 ±0.0691) pg·g-1 (0.0105 ~
0.216 pg·g-1)。

目前国内外对鱼体中 PBDD/Fs 的研究非常有

限,主要集中在英国、拉脱维亚等少数欧洲国家,浓
度在未检出 ~ 0.37 pg·g-1(以单位湿质量计)范围内,
证实 PBDD/Fs 可被鱼体吸收富集[43-44]。 鱼体中

PBDD/Fs 的浓度与其类别、生长参数有关[39]。 本研

究鱼肉中 PBDD/Fs 的平均 TEQ 远高于英国的海

鱼[45]、可食用鱼类[44]、淡水鱼[37] 等的结果 (分别为

0.0105、0.001 ~ 0.04 和 0.034 pg·g-1 ),但与拉脱维亚

三文鱼和鳗鱼的数据接近(0.05 pg·g-1和 0.074 pg·
g-1)[39-40](表 1)。
2. 1. 4　 PBDEs

5 种鱼中,PBDEs 在三文鱼中的平均浓度最高

(0.462±0.413) ng·g-1(0.116 ~ 1.40 ng·g-1 ),其次是鳗

鱼(0.388±0.185) ng·g-1(0.111 ~ 0.601 ng·g-1 )、鲈鱼

(0.311±0.331) ng·g-1(0.0398 ~ 1.13 ng·g-1 )和桂花鱼

(0.306±0.330) ng·g-1(0.0191 ~ 1.05 ng·g-1 ),鲶鱼最

低(0.254±0.145) ng·g-1(0.0712 ~ 0.476 ng·g-1 )(图
2),但各鱼类浓度整体接近,并无显著性差异 (P =

� 0.602>0.05)。 此外,PBDD/Fs 浓度与鱼肉脂肪含量

显著正相关(P=0.004<0.05),说明脂肪含量显著影响

鱼肉中 PBDD/Fs 的污染水平。 经脂质质量矫正后,
PBDEs 浓度的种类变化顺序为桂花鱼(13.9 ±12.3)
ng·g-1(2.63 ~ 35.7 ng·g-1 )>鲈鱼(12.8±15.7) ng·g-1
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(1.80 ~ 50.2 ng·g-1)>三文鱼(5.12±4.15) ng·g-1(1.29
~ 13.5 ng·g-1)>鲶鱼(4.32±3.03) ng·g-1(0.808 ~ 9.18
ng·g-1)>鳗鱼(2.80±1.82) ng·g-1(1.31 ~ 7.08 ng·g-1)。

根据已有研究,鱼的种类、体长等均可影响

PBDEs 在鱼体中的富集[39,46],如鳗鱼中 PBDEs 的浓

度随鱼体长度增加而增加[39];我国香港桂花鱼中

PBDEs 的浓度显著高于该地区的其他鱼类[46] 等。
目前国内外已报道的鱼体中 PBDEs 浓度在未检出

~ 66.8 ng·g-1(以单位湿质量计)范围内,表 1 列出了

本研究中 5 种鱼类的国内外研究数据。 与英国鲈鱼

(11 ng·g-1 )[37]、中国香港鲶鱼和桂花鱼(5.30 ng·g-1

和 14.0 ng·g-1)[46]、意大利鳗鱼(66.8 ng·g-1 )[34]、比利

时三文鱼(1.57 ng·g-1)[47]相比,本研究相应鱼肉中的

PBDEs 浓度低 1 ~ 2 个数量级,但美国和荷兰的鲶

鱼(0.541 ng·g-1和 0.107 ng·g-1)和三文鱼(0.220 ng·
g-1和 0.681 ng·g-1 )[48-49]的数据与本研究相当,说明

华南地区常见市售鱼类中 PBDEs 的污染处于中等

偏低水平。
2. 1. 5　 4 类 HACs 的浓度差异和关联

就所有鱼样而言,PCDD/Fs、DL-PCBs、PBDD/Fs
和 PBDEs 的平均浓度 ± SD (范围)分别为 (29.9 ±
185.0) pg·g-1(0 ~ 1 260 pg·g-1 )、(180±326) pg·g-1

(5.02 ~1 450 pg·g-1 )、(2.47±1.69) pg·g-1(0.269 ~ 9.08
pg·g-1)和(347±297) pg·g-1(19.1 ~ 1 400 pg·g-1)。 其

中 PBDEs 的浓度显著高于其他 HACs(P =0.000),这
� 可能源于 PBDEs 在近半个世纪的大量生产使用有

关;DL-PCBs 作为工业品,其浓度也显著高于无意

生成的 PCDD/Fs 和 PBDD/Fs(P = 0.000 和 0.000);
� PBDD/Fs 浓度最低,但与 PCDD/Fs 无显著性差异(P =
� 0.883)。 虽然 PBDD/Fs 的浓度比 DL-PCBs 和 PCDD/Fs

低 1 ~ 2 个数量级,其 TEQ 值(0.139±0.164) pg·g-1

(0.00882 ~ 0.917 pg·g-1)是 3 类 doxins 中最高的,显
著高于 PCDD/Fs(0.0680±0.3230) pg·g-1(0 ~ 2.21 pg·
g-1)(P = 0.000),与 DL-PCBs (0.118 ±0.124) pg·g-1

� (0.000451 ~ 0.528 pg·g-1 )相当(P =0.635),但鲶鱼中

� PBDD/Fs 的 TEQ 值约为 DL-PCBs 的 10 倍。 由此

可见,虽然目前 PBDD/Fs 的环境浓度相对较低[41],
但其 TEQ 水平已达到或超过 PCDD/Fs 和 DL-PCBs,
需要引起足够重视。 此外,本研究鱼样中 doxins 的

总 TEQ 为(0.325±0.366) pg·g-1(0.0409 ~ 2.30) pg·
g-1,也低于欧盟规定的鱼肉的 TEQ 限值。

鱼样中 4 类 HACs 的浓度相关性分析结果表

明,PBDEs 分别与 DL-PCBs 和 PBDD/Fs 呈现显著

正相关关系(相关系数:0.399 和 0.581;P =0.006 和

� 0.000),说明本研究鱼样中的 PBDEs、DL-PCBs 和

PBDD/Fs 具有相似的污染来源或暴露途径,尤其是

PBDEs 和 PBDD/Fs,这与 PBDEs 是 PBDD/Fs 最重

要的前体物有关[8,43]。 鱼肉中的 PCDD/Fs 与其他

HACs 均无显著的浓度相关性(P =0.295 ~ 0.653),说
� 明其 PCDD/Fs 具有独特的污染来源或暴露途径。

2. 2　 组成特征和污染来源

2. 2. 1　 PCDD/Fs
如图 3 所示,华南地区 5 种鱼肉中的 PCDD/Fs

组成不完全相同,但整体上以高氯代 PCDD 类单体

为主,即 OCDD 和 1,2,3,4,6,7,8-HpCDD,其中 OCDD
的浓度百分比为(59.3±35.0)% (0 ~ 100% )。 除此之

外,鲶鱼和鳗鱼中还检出一定比例的 1,2,3,4,6,7,8-
HpCDF (3.8±6.7)% (0 ~ 20.7% )和(4.4±6.2)% (0 ~
13.5% ),三文鱼和鲈鱼中则呈现中等比例的 2,3,7,8-
TCDF (22.1±41.6)% (0 ~ 100% )和(17.0±35.0)% (0
~100%),这 2 种化合物在桂花鱼中的比例相当(4.1±
3.7)% (0 ~ 9.8% )和(6.5±13.6)% (0 ~ 37.5% )。

鱼肉中 PCDD/Fs 的组成与其生长环境的污染程

度、污染来源及鱼类自身的生活习性、对 PCDD/Fs 的
吸收代谢特征密切相关[6,18,42],不同地区鱼样中

PCDD/Fs 的组成特征存在明显差异[18-20]。 如坦桑尼

亚河鱼中的 PCDD/Fs 以 1,2,3,7,8-PeCDD、1,2,3,4,6,
7,8-HpCDD 和 1,2,3,4,7,8,9-HpCDF 为主,其污染主

要来自于露天燃烧废物和生物质[18];而波罗的海三

文鱼、鲑鱼、鲱鱼、比目鱼、鳕鱼中的特征 PCDD/Fs
单体为 2,3,7,8-TCDF 和 2,3,4,7,8-PeCDF[19];加拿大

安大略湖鲑鱼和鳟鱼中 2,3,7,8-TCDD 丰度最高[20]。
目前报道的 PCDD/Fs 污染排放源中,五氯酚

(pentachlorophenol, PCP)/五氯酚钠(PCP-Na)、城市垃

圾焚烧、汽车尾气、炼焦、碳/生物质燃烧等均以 OCDD
等高氯代 PCDDs 为主[1,9,50],尤其是 PCP/PCP-Na[51],
历史上曾作为防腐剂、除草剂和杀虫剂在华南地区

广泛使用过,至今仍是珠三角地区水环境中 PCDD/
Fs 的最主要来源[9]。 此外,目前多种市售鱼类主要

通过人工养殖获得,除水体外,饲料是鱼类最主要的

污染暴露途径。 Wang 等[52]分析了中国动物饲料及

饲料成分中的 PCDD/Fs,发现 OCDD 是其中最丰富

的单体,这与本研究中的结果相似。 综上我们推断,
华南地区常见市售鱼肉中的 PCDD/Fs 主要源于

PCDD/Fs 污染饲料,以及历史上大量使用 PCP/PCP-Na
对水环境的污染。
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图 3　 华南地区不同种类鱼肉中 4 类 HACs 的单体组成特征

Fig. 3　 Congener profiles of the four HACs in fish of different species from South China
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2. 2. 2　 DL-PCBs
5 种鱼肉中的 DL-PCBs 组成基本一致,均以

PCB-118 和 PCB-105 为主(图 3),其浓度百分比分别

为(54.8 ±6.6)% (44.8% ~ 68.7% )和 (18.8 ± 1.6)%
(16.6% ~ 22.6% )。 该组成与波罗的海的 5 种海鱼

(三文鱼、鲑鱼、鲱鱼、比目鱼、鳕鱼)[19]、维多利亚湖

和尼罗河的鲈鱼和罗非鱼[53]、加拿大安大略湖的鲑

鱼和鳟鱼[20]中 DL-PCBs 的组成一致。 已有报道表

明,PCBs 的商业品如 Aroclor 1254、Aroclor 1262
等[54]中的优势单体即为 PCB-118 和 PCB-105。 此

外,工业燃烧过程如炼钢[55]、烧结[56]等排放烟气中的

PCBs 也呈现较高丰度的 PCB-118 和 PCB-105。 因

此,华南地区常见市售鱼肉中的 DL-PCBs 应该主要

源于 PCBs 商业品的使用,以及钢铁/金属等冶炼过

程的废气排放。
2. 2. 3　 PBDD/Fs

与 PCDD/Fs 以高氯代 PCDDs 为主不同的是,
PBDFs 在 5 种鱼肉中占绝对优势(相对丰度:88.3%
~ 94.5% ),丰度最高的是 1,2,3,4,6,7,8-HpBDF (51.5±
17.4)% (9.8% ~ 100% ),其次是 2,4,6,8-TBDF(28.1±
16.0)% (0 ~ 73.1% ),而 PBDDs 在 5 种鱼肉中的丰

度和检出率均较低(图 3),其中 1,2,3,4,6,7,8-HpBDD
在 5 种鱼肉中均有检出,但浓度百分比仅为(6.4 ±
12.9)% (0 ~ 47.2% ),OBDD 仅在桂花鱼中检出(7.5±
22.6)% (0 ~ 67.7% ),2,3,7,8-TBDD 仅在鲶鱼中检出

(2.4±5.2)% (0 ~ 14.9% )。 这一组成特征与法罗群岛

领航鲸体内 PBDD/Fs 的单体分布特征相似(PBDFs
平均相对丰度为 79% )[57]。 Roszko 等[58]报道的波罗

的海鳕鱼肝脏中的 PBDD/Fs 也以 PBDFs 为主,但
是以 2,3,7,8-TBDF、1,2,3,7,8-PeBDF、2,3,4,7,8-PeBDF
等低溴 PBDFs 为主。 但 Falandysz 等[8]发现波罗的

海鳕鱼肝罐头中的 PBDD/Fs 以 2,3,7,8-TBDD、1,2,3,
7,8-PeBDD 等低溴 PBDDs 为主。

如前所述,PBDD/Fs 可在有机溴化物的生产使

用过程及各种溴存在下的热过程中生成[9,13,59]。 溴

系阻燃剂(brominated flame retardants, BFRs),尤其是

PBDEs,被证实是 PBDD/Fs 生成最重要的前体

物[59-60]。 因此 BFRs 及其相关产品的生产、使用、回
收、废弃、焚烧等过程是环境中 PBDD/Fs 的最重要

来源[59-60]。 大量研究证实,PBDEs 作为前体物生成

的 PBDD/Fs 以 PBDFs 为主[60-61],在含有 Deca-BDE
的产品及废物(电子垃圾)中可检测到高浓度的 PBDFs,
尤其是高溴代 PBDFs[13]。 1,2,3,4,6,7,8-HpBDF 和

2,4,6,8-TeBDF 在城市垃圾焚烧烟气中的浓度占比

可达 37.5%和 24.7% [62]。 我们的前期研究证实了珠

三角水环境中的 PBDD/Fs 也以 PBDFs 单体为主,
且主要源于 PBDEs 及其相关产品的生产使用[9]。 此

外本研究鱼肉中的 PBDD/Fs 浓度与 PBDEs 显著正

相关 (2.1.5 节)。 由此推测其 PBDD/Fs 主要源于

PBDEs 及其相关产品的生产使用。
2. 2. 4　 PBDEs

由图 3 可知,BDE-209 是 5 种鱼肉中绝对优势

的 PBDEs 单体,平均丰度±SD(范围)为(52.0±20.8)%
(3.9% ~86.7% ),其次是 BDE-47 (12.7±9.8)% (1.0% ~
34.5% )、BDE-154 (6.1±6.5)% (0.4% ~ 37.7% )、BDE-
100 (3.4±2.5)% (0.1% ~ 10.0% )、BDE-153 (1.8±1.7)%
(0.2% ~ 10.9% )和 BDE-99 (1.7±1.8)% (0 ~ 6.7% )。
BDE-209 是 Deca-BDE 商业品的最主要成分[3,5-6],
由此判定 Deca-BDE 的生产使用是本研究各种鱼肉

中 PBDEs 的主要来源。
对于鱼肉中的低溴 PBDEs,可能有 2 个来源。

(1) Penta-BDE 和/或 Octa-BDE 商业品的生产使用,
其中 Penta-BDE 中的主要成分为 BDE-47、BDE-99
和 BDE-100,以及少量的 BDE-153 和 BDE-154。 以

往多数文献报道了鱼体中 PBDEs 均以 BDE-47 为

主,并将其来源归为 Penta-BDE 的大量使用[36-37,39]。
Octa-BDE 中也含有一定量的 BDE-153 和 BDE-
154,但其在我国几乎没有生产使用[3,5],对国产鱼肉

中 PBDEs 贡献可能性很小。(2) 高溴 PBDEs 的脱溴

降解。 研究证实,生物体中的 BDE-47 可能来自于

BDE-99 的降解[34];BDE-209 也可脱溴降解生成包

括 BDE-47、BDE-99、BDE-153 等在内的各种低溴

PBDEs[63];Zacs 等[39] 在波罗的海三文鱼中检出了

BDE-209,但其丰度仅为 6% ,作者认为这与 BDE-
209 相比于低溴 PBDEs 较难被吸收且容易发生脱

溴降解有关。
2. 3　 日摄入剂量和风险

2. 3. 1　 摄入剂量

由表 2 可知,华南地区儿童、青少年、成人对鱼

肉中 doxins 的平均 DID(范围)分别为 0.159(0.0822
~ 0.277)、0.122 (0.0628 ~ 0.173)和 0.129 (0.0666 ~
0.184) pg·kg-1·d-1,均低于 WHO 规定的 DID 限值

(1 ~ 4 pg·kg-1·d-1 ),其中儿童摄入剂量最高。 5 种

鱼中,桂花鱼对各人群 doxins 的 DID 贡献最大(平
均 28.5% ),其次是鳗鱼和鲶鱼,鲈鱼贡献最低(平均

10.3% )。 就各 doxins 而言,PBDD/Fs 对各人群 DID



第 3 期 张莉娜等:华南地区典型食用鱼中 4 类卤代芳香化合物的污染特征和摄入风险 269　　

表 2　 华南地区不同人群通过摄食鱼肉对 4 类 HACs 的 DIDs、CRs 和 HQs

Table 2　 DIDs, CRs, and HQs of the four groups of HACs via dietary fish consumption for
different populations of South China

类别

Categories
人群

Population
鲶鱼

Catfish
鲈鱼

Perch
鳗鱼

Eel

桂花鱼

Mandarin
fish

三文鱼

Salmon
平均值

Mean

日摄入剂量(DID)
Daily intake dose

(DID)

二噁英类

/(pg·kg-1·d-1 )
Dioxins

/(pg·kg-1·d-1 )

PCDD/Fs

DL-PCBs

PBDD/Fs

总二噁英类

Total dioxins

PBDEs/
(ng·kg-1·d-1 )

儿童 Toddlers 0.00777 0.00342 0.0105 0.136 0.0112 0.0338

青少年 Teenagers 0.00594 0.00261 0.00803 0.104 0.00855 0.0258

成人 Adults 0.00630 0.00277 0.00851 0.110 0.00907 0.0273

儿童 Toddlers 0.0136 0.0375 0.0909 0.0533 0.0904 0.0571

青少年 Teenagers 0.0104 0.0286 0.0695 0.0407 0.0691 0.0437

成人 Adults 0.0110 0.0304 0.0737 0.0432 0.0733 0.0463

儿童 Toddlers 0.140 0.0413 0.0723 0.0378 0.0499 0.0683

青少年 Teenagers 0.170 0.0316 0.0553 0.0289 0.0381 0.0522

成人 Adults 0.114 0.0335 0.0586 0.0307 0.0404 0.0554

儿童 Toddlers 0.162 0.0822 0.174 0.227 0.151 0.159

青少年 Teenagers 0.124 0.0628 0.133 0.173 0.116 0.122

成人 Adults 0.131 0.0666 0.141 0.184 0.123 0.129

儿童 Toddlers 0.124 0.152 0.190 0.150 0.226 0.168

青少年 Teenagers 0.0949 0.116 0.145 0.114 0.173 0.129

成人 Adults 0.101 0.123 0.154 0.121 0.183 0.136

致癌风险(CR)
Carcinogenic risk (CR)

儿童 Toddlers 2.04E-05 1.04E-05 2.19E-05 2.87E-05 1.91E-05 2.01E-05

青少年 Teenagers 1.49E-05 7.58E-06 1.60E-05 2.09E-05 1.40E-05 1.47E-05

成人 Adults 1.29E-05 6.56E-06 1.39E-05 1.81E-05 1.21E-05 1.27E-05

风险商(HQ)
Hazard quotient (HQ)

儿童 Toddlers 0.0808 0.0411 0.0869 0.114 0.0758 0.0796

青少年 Teenagers 0.0618 0.0314 0.0664 0.0867 0.0579 0.0608

成人 Adults 0.0655 0.0333 0.0704 0.0920 0.0614 0.0645

的贡献最高(平均 45.6% ,范围 16.7% ~ 86.8% ),其
次是 DL-PCBs(平均 37.9% ,范围 8.41% ~ 59.7% )和
PCDD/Fs(平均 16.5% ,范围 4.16% ~ 59.9% )。 鉴于

PBDD/Fs 在鱼肉中普遍检出且 TEQ 值较高,以及主

要来源于曾大量生产使用的 PBDEs,其污染和风险

值得重视和持续关注。
华南地区儿童、青少年、成人对鱼肉中 PBDEs

的平均 DID(范围)分别为 0.168(0.124 ~ 0.226)、0.129
(0.0949 ~ 0.173)、0.136(0.101 ~ 0.183) ng·kg-1·d-1,
与我国广州人群的数据相当(0.619 ng·kg-1·d-1 )[64],
但低于我国台湾居民的数据(3.35 ~ 9.38 ng·kg-1·
d-1)[65]。 不同鱼肉对各人群 PBDEs 的 DID 贡献与其

浓度顺序一致,即三文鱼>鳗鱼>鲈鱼>桂花鱼>鲶鱼。
2. 3. 2　 健康风险

由表 2 可知,华南地区儿童、青少年、成人的平

均 HQ(范围)分别为 0.0796(0.0411 ~ 0.114)、0.0608

(0.0314 ~ 0.0867)和 0.0645(0.0333 ~ 0.0920),均小于

1,说明华南地区 3 类人群通过鱼肉摄入 4 类 HACs
的非致癌风险较低。 3 类人群的平均 CR 值(范围)
分别为儿童 2.01×10-5(1.04×10-5 ~ 2.87×10-5 ),青少

年 1.47×10-5(7.58×10-6 ~ 2.09×10-5 ),成人 1.27×10-5

(6.56×10-6 ~1.81×10-5 ),均在 WHO 组织建议的 1.0×
10-6 ~ 1.0×10-4 范围内。 儿童的 HQ 和 CR 值均高

于成人和青少年。 5 种常见鱼类中桂花鱼的摄入风

险最高,鲈鱼最低。
综上所述,4 类典型 HACs 在华南地区常见膳

食鱼肉中均有检出,其中 PBDEs 的浓度最高,其次

是 DL-PCBs 和 PCDD/Fs,PBDD/Fs 的浓度最低,但
PBDD/Fs 的 TEQ 在 3 类 doxins 中最高,且对 4 类

HACs 总摄入风险的贡献比例最大,值得引起持续

关注。 结合鱼肉中各类 HACs 的单体组成特征及其

污染源排放特征分析,鱼肉中的 PCDD/Fs 主要源于
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污染饲料及 PCP/PCP-Na;DL-PCBs 主要来自 PCBs
商业品和工业燃烧过程;PBDD/Fs 主要来自 PBDEs
尤其是 Deca-BDE 的生产使用;PBDEs 的污染源包

括各种 PBDEs 商业品和高溴 PBDEs 的脱溴降解。
与已有数据相比,本研究 5 种鱼肉中 4 类

HACs 的污染浓度均处于中等或较低水平。 摄入剂

量和风险评估数据也表明,华南地区儿童、青少年和

成人通过每日膳食鱼肉摄入 4 类 HACs 的剂量均低

于 WHO 规定的限值,非致癌风险商值均<1,致癌风

险值均在 WHO 建议范围内,说明整体风险较低。
但需要指出的是:(1) 鱼肉仅为我国居民膳食结构的

一部分,需同时结合其他食物的分析数据,才能对此

类 HACs 的膳食摄入风险进行全面评价;(2) 本文对

于风险的计算主要基于 TEQ 值,而 TEQ 针对的是

AhR 介导的信号通路,并不能涵盖 HACs 的关键信

号通路或健康结局,因此由 AhR 介导的健康风险可

以接受,并不代表由其他信号通路产生的健康风险

能被接受。

通信作者简介:李会茹(1981—),女,博士,副研究员,主要研

究方向为新型和持久性有机污染物的分析方法和环境行为

归趋。
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