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ＥＮＶＩＲＯＮＭＥＮＴＡＬ ＣＨＥＭＩＳＴＲＹ
第 ３８ 卷第 ３ 期 ２０１９ 年 ３ 月

Ｖｏｌ． ３８， Ｎｏ． ３ Ｍａｒｃｈ ２０１９

　 ２０１８ 年 ５ 月 １６ 日收稿（Ｒｅｃｅｉｖｅｄ： Ｍａｙ １６，２０１８） ．

　 ∗国家自然科学基金（４１８７７３６０， ４１７０３１１７）和中国博士后科学基金（２０１６ＬＨ００２１， ２０１７Ｍ６１２７７３）资助．

Ｓｕｐｐｏｒｔｅｄ ｂｙ Ｎａｔｉｏｎａｌ Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｆｏｕｎｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｈｉｎａ （ ４１８７７３６０， ４１７０３１１７ ） ａｎｄ Ｃｈｉｎａ Ｐｏｓｔｄｏｃｔｏｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｆｏｕｎｄａｔｉｏｎ

（２０１６ＬＨ００２１， ２０１７Ｍ６１２７７３）．

　 ∗∗通讯联系人，Ｅ⁃ｍａｉｌ：ｚｈａｏｊｉａｎｌｉａｎｇ＠ ｇｍａｉｌ．ｃｏｍ

Ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ａｕｔｈｏｒ， Ｅ⁃ｍａｉｌ：ｚｈａｏｊｉａｎｌｉａｎｇ＠ ｇｍａｉｌ．ｃｏｍ

ＤＯＩ：１０．７５２４ ／ ｊ．ｉｓｓｎ．０２５４⁃６１０８．２０１８０５１６０６
吕银知， 赵建亮， 姚理，等．酚类内分泌干扰物在长江鱼体血浆中的生物富集［Ｊ］ ．环境化学，２０１９，３８（３）：４４３⁃４５３．
ＬＶ Ｙｉｎｚｈｉ， ＺＨＡＯ Ｊｉａｎｌｉａｎｇ， ＹＡＯ Ｌｉ， ｅｔ ａｌ． Ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｈｅｎｏｌｉｃ ｅｎｄｏｃｒｉｎｅ ｄｉｓｒｕｐｔｉｎｇ ｃｈｅｍｉｃａｌｓ ｉｎ ｔｈｅ ｐｌａｓｍａ ｏｆ ｗｉｌｄ ｆｉｓｈ ｆｒｏｍ Ｙａｎｇｔｚｅ
Ｒｉｖｅｒ， Ｃｈｉｎａ［Ｊ］ ．Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２０１９，３８（３）：４４３⁃４５３．

酚类内分泌干扰物在长江鱼体血浆中的生物富集∗

吕银知１，３　 赵建亮２∗∗　 姚　 理１，３　 何良英２　 陈　 军２　 史文俊２　 应光国２

（１． 中国科学院广州地球化学研究所， 有机地球化学国家重点实验室， 广州， ５１０６４０；
２． 华南师范大学环境研究院， 广东省化学品污染与环境安全重点实验室， 广州， ５１０００６；　 ３． 中国科学院大学， 北京，１０００４９）

摘　 要　 内分泌干扰物（Ｅｎｄｏｃｒｉｎｅ ｄｉｓｒｕｐｔｉｎｇ ｃｈｅｍｉｃａｌｓ， ＥＤＣｓ）广泛存在于水环境，可在生物体内富集，具有潜

在生态和健康风险．本研究选取双酚 Ａ（ＢＰＡ）、辛基酚（４⁃ｔ⁃ＯＰ）、雌酮（Ｅ１）、１７β⁃雌二醇（Ｅ２）和炔雌醇（ＥＥ２）
共 ５ 种酚类 ＥＤＣｓ，分别测定其在长江中下游地表水和鱼体血浆中的含量及生物富集因子（Ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ
ｆａｃｔｏｒ， ＢＡＦ），并结合血浆 ＢＡＦ 预测模型对其生物富集能力进行评价．结果表明，ＢＰＡ、４⁃ｔ⁃ＯＰ 和 Ｅ１ 污染最为

普遍，在地表水和鱼体血浆中检出率均超过 ５０％，而其它两种 ＥＤＣｓ（Ｅ２ 和 ＥＥ２）在水体和鱼体血浆中的检出

率和浓度均较低．综合检出频率和含量来看：ＢＰＡ ＞ ４⁃ｔ⁃ＯＰ ＞ Ｅ１ ＞ Ｅ２、ＥＥ２，５ 种酚类 ＥＤＣｓ 在水体中的最大浓

度分别为 ９９．７、２２．３、２．４７ ｎｇ·Ｌ－１、ＮＤ（未检出）和 ＮＤ，在鱼体血浆中的最大浓度分别为 １７２、９１．５、２１．１、５．３４、
５．９０ ｎｇ·ｍＬ－１ ．检出的 ３ 种酚类 ＥＤＣｓ（ＢＰＡ、４⁃ｔ⁃ＯＰ 和 Ｅ１）的 ｌｏｇ ＢＡＦ 范围分别为 ２．２９—４．２０、３．１８—４．１８ 和

３．２９—３．７５，表明鱼体血浆对酚类 ＥＤＣｓ 具有较高的生物富集潜能．对比模型预测的 ｌｏｇ ＢＡＦ，实测的 ｌｏｇ ＢＡＦ 值

明显较高，差异的产生与模型建立的前提假设、水温和溶解氧等因素密切相关．本研究有助于认识长江中下游

鱼体中酚类 ＥＤＣｓ 的生物富集特征，并为其生态风险评价和管控提供依据．
关键词　 酚类内分泌干扰物（ＥＤＣｓ）， 野外鱼体， 生物富集因子， 长江中下游．

Ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｈｅｎｏｌｉｃ ｅｎｄｏｃｒｉｎｅ ｄｉｓｒｕｐｔｉｎｇ ｃｈｅｍｉｃａｌｓ
ｉｎ ｔｈｅ ｐｌａｓｍａ ｏｆ ｗｉｌｄ ｆｉｓｈ ｆｒｏｍ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ， Ｃｈｉｎａ

ＬＶ Ｙｉｎｚｈｉ１，３ 　 　 ＺＨＡＯ Ｊｉａｎｌｉａｎｇ２∗∗ 　 　 ＹＡＯ Ｌｉ１，３ 　 　 ＨＥ Ｌｉａｎｇｙｉｎｇ２ 　 　 ＣＨＥＮ Ｊｕｎ２ 　 　
ＳＨＩ Ｗｅｎｊｕｎ２ 　 　 ＹＩＮＧ Ｇｕａｎｇｇｕｏ２

（１． Ｓｔａｔｅ Ｋｅｙ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ ｏｆ Ｏｒｇａｎｉｃ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ Ｉｎｓｔｉｔｕｔｅ ｏｆ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， Ｃｈｉｎｅｓｅ Ａｃａｄｅｍｙ ｏｆ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ， Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ，
５１０６４０， Ｃｈｉｎａ；　 ２． Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｐｒｏｖｉｎｃｉａｌ Ｋｅｙ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ ｏｆ Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ａｎｄ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓａｆｅｔｙ，ＳＣＮＵ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｒｅｓｅａｒｃｈ
Ｉｎｓｔｉｔｕｔｅ， Ｓｏｕｔｈ Ｃｈｉｎａ Ｎｏｒｍａｌ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ， Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ， ５１０００６， Ｃｈｉｎａ； 　 ３． Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｃｈｉｎｅｓｅ Ａｃａｄｅｍｙ ｏｆ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ， Ｂｅｉｊｉｎｇ， １０００４９， Ｃｈｉｎａ）

Ａｂｓｔｒａｃｔ： Ｅｎｄｏｃｒｉｎｅ ｄｉｓｒｕｐｔｉｎｇ ｃｈｅｍｉｃａｌｓ （ＥＤＣｓ） ａｒｅ ｕｂｉｑｕｉｔｏｕｓ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ ｉｎ ｓｕｒｆａｃｅ ｗａｔｅｒ，
ａｎｄ ｔｈｅｙ ｍａｙ ｂｅ ａｃｃｕｍｕｌａｔｅｄ ｂｙ ａｑｕａｔｉｃ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ， ｐｏｓｉｎｇ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｔｈｒｅａｔｓ ｔｏ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ａｎｄ ｈｕｍａｎ
ｈｅａｌｔｈ． Ｉｎ ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ， ｏｃｃｕｒｒｅｎｃｅ ａｎｄ ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｆｉｖｅ ｐｈｅｎｏｌｉｃ ＥＤＣｓ， ｉｎｃｌｕｄｉｎｇ ｂｉｓｐｈｅｎｏｌ Ａ
（ＢＰＡ）， ４⁃ｔｅｒｔ⁃ｏｃｔｙｌｐｈｅｎｏｌ （４⁃ｔ⁃ＯＰ）， ｅｓｔｒｏｎｅ （Ｅ１）， １７β⁃ｅｓｔｒａｄｉｏｌ （Ｅ２） ａｎｄ １７α⁃ｅｔｈｉｎｙｌｅｓｔｒａｄｉｏｌ
（ＥＥ２）， ｗｅｒｅ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ｗａｔｅｒ ａｎｄ ｐｌａｓｍａ ｏｆ ｗｉｌｄ ｆｉｓｈ ｃｏｌｌｅｃｔｅｄ ｆｒｏｍ ｔｈｅ ｍｉｄｄｌｅ ａｎｄ
ｌｏｗｅｒ ｒｅａｃｈｅｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ， Ｃｈｉｎａ． Ａｎｄ ａ ｆｉｓｈ ｐｌａｓｍａ ｍｏｄｅｌ ｆｏｒ ｔｈｅ ｅｓｔｉｍａｔｉｏｎ ｏｆ ＢＡＦ
（Ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ） ｗａｓ ｓｅｌｅｃｔｅｄ ｔｏ ｃｏｍｐａｒｅ ｔｈｅ ｐｒｅｄｉｃｔｅｄ ｖａｌｕｅ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｍｅａｓｕｒｅｄ ｐｌａｓｍａ
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４４４　　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ３８ 卷

ＢＡＦ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｉｎｄｉｃａｔｅｄ ｔｈａｔ ＢＰＡ， ４⁃ｔ⁃ＯＰ ａｎｄ Ｅ１ ｗｅｒｅ ｔｈｅ ｆｒｅｑｕｅｎｔｌｙ ｄｅｔｅｃｔｅｄ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｉｎ ｔｈｅ
ｒｉｖｅｒ， ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ ｒａｔｅｓ ｈｉｇｈｅｒ ｔｈａｎ ５０％ ｉｎ ｂｏｔｈ ｓｕｒｆａｃｅ ｗａｔｅｒ ａｎｄ ｆｉｓｈ ｐｌａｓｍａ， ｗｈｉｌｅ Ｅ２ ａｎｄ
ＥＥ２ ｗｅｒｅ ｄｅｔｅｃｔｅｄ ａｔ ｒｅｌａｔｉｖｅｌｙ ｌｏｗｅｒ ｆｒｅｑｕｅｎｃｉｅｓ ａｎｄ ｌｅｖｅｌｓ． Ｔｈｅ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ ｒａｔｅｓ ａｎｄ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ
ｌｅｖｅｌ ｆｏｒ ｔｈｅ ｆｉｖｅ ｐｈｅｎｏｌｉｃ ＥＤＣｓ ｆｏｌｌｏｗｅｄ ｔｈｅ ｏｒｄｅｒ： ＢＰＡ ＞ ４⁃ｔ⁃ＯＰ ＞ Ｅ１ ＞ Ｅ２ ａｎｄ ＥＥ２， ｗｉｔｈ ｔｈｅ
ｍａｘｉｍｕｍ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ９９．７， ２２．３， ２．４７ ｎｇ·Ｌ－１， ＮＤ （ｎｏｔ ｄｅｔｅｃｔｅｄ） ａｎｄ ＮＤ ｉｎ ｗａｔｅｒ， ａｎｄ
１７２， ９１．５， ２１．１， ５．３４， ５．９０ ｎｇ·ｍＬ－１ ｉｎ ｆｉｓｈ ｐｌａｓｍａ， ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ． Ｔｈｅ ｄｅｔｅｃｔｅｄ ｌｏｇ ＢＡＦ ｖａｌｕｅｓ ｆｏｒ
ＢＰＡ， ４⁃ｔ⁃ＯＰ ａｎｄ Ｅ１ ｗｅｒｅ ｉｎ ｔｈｅ ｒａｎｇｅ ｏｆ ２．２９—４．２０， ３．１８—４．１８ ａｎｄ ３．２９—３．７５， ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ，
ｉｎｄｉｃａｔｉｎｇ ｓｔｒｏｎｇ ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｔｈｅｓｅ ＥＤＣｓ ｉｎ ｆｉｓｈ ｐｌａｓｍａ． Ｃｏｍｐａｒｅｄ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｍｏｄｅｌｉｎｇ
ｒｅｓｕｌｔｓ， ｔｈｅ ｍｅａｓｕｒｅｄ ｌｏｇ ＢＡＦ ｖａｌｕｅｓ ｗｅｒｅ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔｌｙ ｈｉｇｈｅｒ ｔｈａｎ ｔｈｅ ｐｒｅｄｉｃｔｅｄ ｌｏｇ ＢＡＦ． Ｔｈｉｓ
ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ ｍａｙ ｂｅ ｄｕｅ ｔｏ ｔｈｅ ｆａｃｔｏｒｓ ｓｕｃｈ ａｓ ｈｙｐｏｔｈｅｓｉｓ ｏｆ ｔｈｅ ｆｉｓｈ ｐｌａｓｍａ ｍｏｄｅｌ， ｗａｔｅｒ ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ，
ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｘｙｇｅｎ ａｎｄ ｓｏ ｏｎ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｏｆ ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ ｃｏｎｔｒｉｂｕｔｅ ｔｏ ｂｅｔｔｅｒ ｕｎｄｅｒｓｔａｎｄｉｎｇ ｏｆ ｔｈｅ
ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｐｈｅｎｏｌｉｃ ＥＤＣｓ ｉｎ ｆｉｓｈ ｆｒｏｍ ｔｈｅ ｍｉｄｄｌｅ ａｎｄ ｌｏｗｅｒ ｒｅａｃｈｅｓ ｏｆ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ，
ｗｈｉｃｈ ｃａｎ ｓｕｐｐｏｒｔ ｔｈｅ ｒｉｓｋ ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ａｎｄ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ ｆｏｒ ｔｈｅｓｅ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ：ｅｎｄｏｃｒｉｎｅ ｄｉｓｒｕｐｔｉｎｇ ｃｈｅｍｉｃａｌｓ， ｗｉｌｄ ｆｉｓｈ， ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ， ｔｈｅ ｍｉｄｄｌｅ ａｎｄ ｌｏｗｅｒ
ｒｅａｃｈｅｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ

内分泌干扰物（ｅｎｄｏｃｒｉｎｅ ｄｉｓｒｕｐｔｉｎｇ ｃｈｅｍｉｃａｌｓ， ＥＤＣｓ）又称环境激素，因具有类似激素效应、能干扰

人类和动物体的内分泌系统正常功能而受到广泛关注［１⁃３］ ．ＥＤＣｓ 包含的物质种类多种多样，众多人工合

成化学品、天然 ／合成激素及植物激素等都具有内分泌干扰活性［４］，其中酚类 ＥＤＣｓ 包括双酚 Ａ（ＢＰＡ）、
辛基酚（４⁃ｔ⁃ＯＰ）、雌酮（Ｅ１）、１７β⁃雌二醇（Ｅ２）和炔雌醇（ＥＥ２）等，往往具有较强的雌激素活性，备受研

究人员和大众的关注［５⁃６］ ．酚类 ＥＤＣｓ 可通过人畜排泄、废水直接排放等多种途径进入水环境［７］ ．由于目

前的污水处理工艺主要针对常规污染物的去除，对酚类 ＥＤＣｓ 的去除效率有限，因此污水处理厂成为其

进入水环境的最主要途径［８］ ．研究表明，环境中存在痕量水平的酚类 ＥＤＣｓ 就能对人类和生态系统造成

不利影响［９⁃１１］ ．事实上，污染物对生物体的危害大小可能与其在生物体内的富集程度有关［１２⁃１５］ ．关于酚类

ＥＤＣｓ 的生物富集目前已有部分报道．由于污染物持续不断地输入，滇池鱼体内 Ｅ１、Ｅ２ 和 ＥＥ２ 等含量随

时间显著增加，表明酚类 ＥＤＣｓ 在滇池鱼体内有较高的生物富集潜能［１６］ ．Ｈｕａｎｇ 等［１７］ 研究发现 ４⁃ｔ⁃ＯＰ
和 ＢＰＡ 在鱼体不同组织中的分布有所差异：肝脏中含量最高，鳃次之，肌肉中最少．酚类 ＥＤＣｓ 在日本对

虾体内也有不同程度的富集：４⁃ｔ⁃ＯＰ 和壬基酚在夏季富集程度最高，而 ＢＰＡ、Ｅ１ 和 Ｅ２ 在对虾体内的富

集基本不受季节的影响［１８］ ．人体血浆是最常见的用来评估物质（如药物）代谢动力学的载体［１９⁃２０］，通过

研究污染物在鱼体血浆的富集，一方面可以快速评估污染物的生物富集性，另一方面可以与人体和哺乳

动物的代谢机制比较，从而更全面的评价物质的代谢行为．
长江是中国第一、世界第三大河，干流流经青海、重庆、湖北、江苏和上海等 １１ 个省和直辖市，全长

６３００ 余 ｋｍ，流域面积达 １．８×１０６ ｋｍ２ ．由于长江中下游地区人口密集、经济发达，大量未经处理或处理不

完全的工、农业废水和生活污水直接或间接排入水体，对长江水生态环境造成潜在危害．大量研究表明

长江流域已受到酚类 ＥＤＣｓ 的污染［２１⁃２３］，但关于酚类 ＥＤＣｓ 在长江水生生物体内的富集状况，特别是在

鱼体血浆的研究还鲜有报道．
本研究选取城市化程度较高的长江中下游地区，调查了 ５ 种酚类 ＥＤＣｓ（ＢＰＡ、４⁃ｔ⁃ＯＰ、Ｅ１、Ｅ２ 和

ＥＥ２）在地表水和鱼体血浆中的含量水平，并分别通过计算和模型预测手段揭示了 ５ 种 ＥＤＣｓ 在鱼体血

浆中的富集特征，为长江流域 ＥＤＣｓ 的生态风险评估提供依据．

１　 材料与方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ）

１．１　 研究区域与样品采集

分别于 ２０１３ 年 ７ 月（丰水期）和 １１ 月（枯水期）在长江中下游干流进行两次样品采集．４ 个采样点

Ｃ１、Ｃ２、Ｃ３ 和 Ｃ４ 分别位于宜昌、武汉、南京和镇江（图 １）．各采样点具体的位置信息和水质参数如表 １
所示．
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４４６　　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ３８ 卷

图 １　 长江中下游采样点位分布示意图

Ｆｉｇ．１　 Ｓｔｕｄｙ ａｒｅａ ａｎｄ ｓａｍｐｌｉｎｇ ｓｉｔｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ｍｉｄｄｌｅ ａｎｄ ｌｏｗｅｒ ｒｅａｃｈｅｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ

　 　 采集的样品包括水样和鱼样．水样均在水面下约 ０．５ ｍ 处采集．每个采样点取 ３ 个平行样，置于干净

的 １ Ｌ 棕色玻璃瓶内，用水质参数仪分别测定 ｐＨ、电导率和溶解氧后，立即加入 ４００ μＬ ４ ｍｏｌ·Ｌ－１ Ｈ２ＳＯ４

调节 ｐＨ 值至 ３，并加入 ５０ ｍＬ 甲醇用于抑制微生物对目标物的降解．各采样点均另外准备一份不加

Ｈ２ＳＯ４和甲醇的水样，用 ＣＯＤ（化学需氧量）测定仪测定 ＣＯＤ．水样运回实验室后于 ４ ℃冷库保存，并在

４８ ｈ 内完成前处理．鱼样用普通渔网进行捕集，并置于不锈钢桶中（预先加入采样点处地表水）活着运回

实验室．在实验室内用三卡因间氨苯酸乙脂甲磺酸盐（Ｔｒｉｃａｉｎｅ ｍｅｔｈａｎｅｓｕｌｆｏｎａｔｅ， ＭＳ⁃２２２） 对鱼进行麻醉

处理，并将其解剖．预先使用肝素钠溶液（１０００ Ｕ·ｍＬ－１）润洗 ５ ｍＬ 注射器，在鱼的尾静脉处抽取血液置

于 １．５ ｍＬ 离心管中，１００００ ｒ·ｍｉｎ－１转速下离心 １０ ｍｉｎ，取上清液（即血浆样品） 存放于－８０ ℃ 待提取．
两次采样共收集 ３６ 条鱼，种类包括皖鱼、鲫鱼、鲤鱼、鲢鱼、鲶鱼、鳊鱼、大头鱼、武昌鱼和红眼鲷

９ 种．表 １ 记录了各个采样点收集鱼样的详细信息（种类、数目及质量）．考虑到野外水体中鱼类游动的范

围可能较大，因此对鱼样来说，一个采样点实际包含了以此点为中心的周围部分水体区域．
１．２　 样品处理

采集的地表水和鱼血浆样品，分别采用固相萃取法［２４］和混合溶剂沉淀法进行提取．
将采集的 １ Ｌ 水样过玻璃纤维滤膜（Ｗｈａｔｍａｎ ＧＦ ／ Ｆ， ０．７ μｍ 有效孔径），加入 １００ ｎｇ 混合内标

（ＢＰＡ⁃ｄ１６、Ｅ１⁃ｄ４ 和 Ｅ２⁃ｄ４）．固相萃取柱（Ｗａｔｅｒｓ Ｏａｓｉｓ ＨＬＢ ｃａｒｔｒｉｄｇｅｓ， ５００ ｍｇ ／ ６ ｍＬ）分别用 １０ ｍＬ 甲醇

和 １０ ｍＬ Ｍｉｌｌｉ⁃Ｑ 水进行活化，然后样品以 ５—１０ ｍＬ·ｍｉｎ－１的流速过柱．之后用 ５０ ｍＬ 含 ５％甲醇的水溶

液润洗样品瓶两次，并过柱．抽干（２ ｈ）后，依次用 ７ ｍＬ 甲醇和 ５ ｍＬ 二氯甲烷对目标物进行洗脱．合并洗

脱液，并氮吹至近干，取 １ ｍＬ 甲醇定容，过 ０．２２ μｍ 有机相滤膜后转移至 ２ ｍＬ 棕色小瓶中，于－１８ ℃保

存，待测．
取 ５０ μＬ 血浆，先后加入 １０ ｎｇ 混合内标（ＢＰＡ⁃ｄ１６、Ｅ１⁃ｄ４ 和 Ｅ２⁃ｄ４，溶于 ０．２ ｍｏｌ·Ｌ－１乙酸⁃乙酸钠缓

冲溶液，ｐＨ＝ ５．０）和 １０ μＬ 浓度为 １００００ Ｕ·ｍＬ－１的 β⁃葡萄糖醛酸酶 ／芳基硫酸酯酶溶液．将样品放置于

３７ ℃恒温箱中，酶解 ４ ｈ．再将样品转移至预先加入 ５００ μＬ 乙腈溶液（含 １％乙酸，Ｖ ／ Ｖ）的 ＣａｐｔｉｖａＮＤ试剂

管中，涡旋 ２０ ｓ（血浆中的蛋白质会在乙腈作用下沉淀［２５］），然后加真空（３０—４０ ｋＰａ），同时用 １０ ｍＬ 玻

璃管收集洗脱液（此时蛋白质和磷脂基质会从乙腈相中分离出来保留在 ＣａｐｔｉｖａＮＤ 试剂管中）．再加

２００ μＬ乙腈溶液（含 １％乙酸，Ｖ ／ Ｖ）冲洗试剂管壁上残留的样品．合并洗脱液，于氮气下吹至近干．取
２００ μＬ甲醇定容，以 １００００ ｒ·ｍｉｎ－１转速离心 ５ ｍｉｎ，取上清液转移至含内衬管的 ２ ｍＬ 棕色小瓶中，于
－２０ ℃保存，待测．
１．３　 仪器分析

用 ＵＰＬＣ⁃ＭＳ ／ ＭＳ（Ａｇｉｌｅｎｔ １２００ 高效液相色谱仪⁃Ａｇｉｌｅｎｔ ６４６０ 三重四极杆质谱仪，ＥＳＩ 源）测定目标

物的含量．使用的色谱柱为 Ｚｏｒｂａｘ ＳＢ－Ｃ１８（１００ ｍｍ×３ ｍｍ， １．８ μｍ），柱温维持在 ４０ ℃，进样体积为
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１０ μＬ．流动相为（Ａ）０．４ ｍｍｏｌ·Ｌ－１氟化氨水溶液和（Ｂ）乙腈，流速 ０．４ ｍＬ·ｍｉｎ－１ ．色谱分离为梯度洗脱：
初始流动相为 ８５％ Ａ 和 １５％ Ｂ，第 ２．５ ｍｉｎ 为 ６０％ Ａ 和 ４０％ Ｂ，第 ６ ｍｉｎ 为 ３５％ Ａ 和 ６５％ Ｂ，第 ７ ｍｉｎ 为

５％ Ａ 和 ９５％ Ｂ，保持 ５ ｍｉｎ．梯度结束后平衡 ５ ｍｉｎ 为分析下个样品做准备，故测定每个样品所需时间为

１７ ｍｉｎ．质谱分析选用 ＥＳＩ 负离子扫描模式，以多重反应监测（ＭＲＭ）模式对目标物进行定量分析．干燥

气（氮气）流速为 ６ Ｌ·ｍｉｎ－１，温度为 ３５０ ℃；雾化气（氮气）压力为 ５０ ｐｓｉ；鞘气（氮气）流速为１２ Ｌ·ｍｉｎ－１，
温度为 ３５０ ℃；毛细管电压为 ２５００ Ｖ．各目标物和内标的主要色谱 ／质谱检测参数如表 ２ 所示．

表 ２　 酚类内分泌干扰物及其内标物基本信息和 ＵＰＬＣ⁃ＭＳ ／ ＭＳ 参数

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｂａｓｉｃ ｉｎｆｏｒｍａｔｉｏｎ ａｎｄ ＵＰＬＣ－ＭＳ ／ ＭＳ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｆｏｒ ｔｈｅ ｐｈｅｎｏｌｉｃ ＥＤＣｓ ａｎｄ ｉｎｔｅｒｎａｌ ｓｔａｎｄａｒｄｓ

化合物
Ｃｏｍｐｏｕｎｄ

分子量
Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ
ｗｅｉｇｈｔ

ＣＡＳ Ｎｕｍｂｅｒ ｌｇ Ｋｏｗ
［２６］ ｐＫａ

［７，２７］
保留时间
Ｒｅｔｅｎｔｉｏｎ
ｔｉｍｅ ／ ｍｉｎ

母离子
Ｐｒｅｃｕｒｓｏｒ ｉｏｎ

子离子
Ｐｒｏｄｕｃｔ ｉｏｎｓ

碎裂电压
Ｆｒａｇｍｅｎｔｏｒ
ｖｏｌｔａｇｅ ／ Ｖ

碰撞能
Ｃｏｌｌｉｓｉｏｎ
ｅｎｅｒｇｙ ／ Ｖ

ＢＰＡ ２２８ ８０⁃０５⁃０７ ３．３２ ９．６０， １０．２ ６．６０９ ２２７．１ ２１２．１ ／ １３３．１ １２７ １３ ／ ２１

４⁃ｔ⁃ＯＰ ２０６ １４０⁃６６⁃９ ４．１２ １０．３３ ９．３６５ ２０５．３ １３３．２ ／ １１７．０ １１１ ２１ ／ ４５

Ｅ１ ２７０ ５３⁃１６⁃７ ３．４３ １０．３—１０．８ ７．６３０ ２６９．０ １４５．１ ／ １４３．１ １４８ ３３ ／ ５７

Ｅ２ ２７２ ５０⁃２８⁃２ ３．９４ １０．５—１０．７ ６．９７３ ２７１．０ １８３．０ ／ １４５．０ ２０４ ３３ ／ ３０

ＥＥ２ ２９６ ５７⁃６３⁃６ ４．１５ １０．５ ７．３３７ ２９５．０ １４５．０ ／ １５９．０ １７０ ３８ ／ ３４

内标物 Ｉｎｔｅｒｎａｌ ｓｔａｎｄａｒｄｓ

ＢＰＡ⁃ｄ１６ ２４４ ９６２１０⁃８７⁃６ ６．５４７ ２４１．０ ２２３．２ １４２ １３

Ｅ１⁃ｄ４ ２７４ ５３８６６⁃３４⁃５ ７．６１２ ２７３．０ １４７．２ １６８ ３７

Ｅ２⁃ｄ４ ２７６ ６６７８９⁃０３⁃５ ６．９４０ ２７５．０ １８７．０ ２１９ ２５
　 　 Ｋｏｗ， 辛醇 ＼水分配系数； ｐＫａ， 酸度系数．Ｋｏｗ， ｔｈｅ ｏｃｔａｎｏｌ⁃ｗａｔｅｒ ｐａｒｔｉｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ； ｐＫａ， ａｃｉｄｉｔｙ ｃｏｎｓｔａｎｔ．

１．４　 质量控制与质量保证

整个实验过程实行了严格的质量控制与质量保证体系，通过检测空白样品，结合加标回收率、基质

效应、检出限和定量限的计算来衡量方法的可靠性．每批样品（１２ 个）均有一个溶剂空白（初始流动相）
和质控样（１００ μｇ·Ｌ－１的标准溶液）同时分析以检查背景污染和仪器状态．

鱼血浆样品的加标回收实验采用不含目标物的血样进行了 ３ 个不同浓度水平 （ ２０、 １００、
２００ ｎｇ·ｍＬ－１）的加标，回收率通过以下公式计算：

回收率 ％( ) ＝ 加标样品实测浓度 － 空白样品实测浓度
加标浓度

× １００

基质效应的计算公式为：

α ％( ) ＝ 基质加标样品实测浓度
纯溶剂标样实测浓度

－ １æ

è
ç

ö

ø
÷ × １００

其中，基质加标浓度与纯溶剂（甲醇）标样浓度均为 ２００ ｎｇ·ｍＬ－１ ．若 α＞０，表示基质增强效应；α＜０，表示

基质抑制效应．使用低浓度加标回收的鱼血浆样品，分别以 ３ 倍信噪比和 １０ 倍信噪比计算方法检出限

（Ｍｅｔｈｏｄ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ ｌｉｍｉｔ，ＭＤＬ）与定量限（Ｍｅｔｈｏｄ ｑｕａｎｔｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｌｉｍｉｔ，ＭＱＬ）．
１．５　 生物富集因子与血浆生物富集因子预测模型

生物体通过多种环境暴露途径吸收污染物的过程称为生物富集（Ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ） ［２８］ ．酚类 ＥＤＣｓ 在

鱼血浆中的富集程度可用生物富集因子（Ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ， ＢＡＦ）表示：

ＢＡＦ＝
Ｃｐｌａｓｍａ

Ｃｗ
×１０００

式中，Ｃｐｌａｓｍａ为鱼血浆中酚类 ＥＤＣｓ 的浓度（ｎｇ·ｍＬ－１），Ｃｗ为地表水中相应酚类 ＥＤＣｓ 的浓度（ｎｇ·Ｌ－１）．
与仅通过正辛醇⁃水分配系数（Ｋｏｗ）预测 ＢＡＦ 不同，Ｔａｎｏｕｅ 等［２９］ 报道的鱼体血浆 ＢＡＦ 预测模型认

为污染物在生物体内的富集水平不仅与 Ｋｏｗ有关，还与环境 ｐＨ 有关，如下所示：
ｌｇＢＡＦ血浆 ＝ ｌｇ １００．７３ｌｇＤｏｗ( ) ×０．１６＋０．８４[ ]

其中，Ｄｏｗ为经 ｐＨ 校正后的正辛醇⁃水分配系数，即 ｐＨ 相关正辛醇－水分配系数．Ｄｏｗ计算方法如下［２９⁃３０］：
ｆｉｏｎ ＝ ｆｎｅｕｔｒａｌ×１０ｉ（ｐＨ－ｐＫａ）
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ｌｇＫｏｗ ｉｏｎ( ) ＝ ｌｇＫｏｗ ｎｅｕｔｒａｌ( ) －３．５
Ｄｏｗ ＝ ｆｎｅｕｔｒａｌ×Ｋｏｗ ｎｅｕｔｒａｌ( ) ＋ｆｉｏｎ×Ｋｏｗ ｉｏｎ( )

式中，ｆｉｏｎ和 ｆｎｅｕｔｒａｌ代表特定 ｐＨ 条件下某种化合物的离子态与中性态各自的含量比例；ｉ 与化合物的酸碱

性有关，酸性化合物取 １，碱性化合物取－１；Ｋｏｗ （ｉｏｎ）和 Ｋｏｗ （ｎｅｕｔｒａｌ）分别代表特定 ｐＨ 条件下，离子态化合物

和中性态化合物对应的 Ｋｏｗ ．

２　 结果与讨论 （Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

２．１　 方法验证

水样中酚类 ＥＤＣｓ 的加标浓度为 １００ ｎｇ·Ｌ－１，经 ＵＰＬＣ⁃ＭＳ ／ ＭＳ 测得 ＢＰＡ、４⁃ｔ⁃ＯＰ、Ｅ１、Ｅ２ 和 ＥＥ２ 的

回收率分别为 １０３％±１％、７５％±４％、９６％±５％、１４５％±５％和 ９６％±３％，方法检出限分别为 ０．１１、０．４０、
０．４２、０．２４、０．６０ ｎｇ·Ｌ－１，方法定量限分别为 ０．３７、１．００、０．９０、０．８０、１．２１ ｎｇ·Ｌ－１ ．

使用 ＵＰＬＣ⁃ＭＳ ／ ＭＳ 分析鱼血浆样品中酚类 ＥＤＣｓ 的回收率、基质效应、检出限及定量限如表 ３ 所

示．加标浓度为 ２０、１００、２００ ｎｇ·ｍＬ－１时，５ 种酚类 ＥＤＣｓ 的平均回收率范围分别为 ６７％—１１５％、７７％—
１１８％和 ８５％—１１６％．对于 Ｅ１、Ｅ２ 和 ＥＥ２，高浓度加标的回收率较低浓度好．整体而言，３ 个加标浓度下

５ 种目标物的回收率均在可接受范围内．除 ＢＰＡ 外，其余 ４ 种酚类 ＥＤＣｓ 在鱼体血浆中均受到基质抑制

作用，但效应较小（－１０％至－１％之间）．ＢＰＡ 受到基质增强效应（３２．９８％）．５ 种目标物的检出限和定量限

分别为 ０．０３—０．３２、０．０９—１．０５ ｎｇ·ｍＬ－１ ．
总的来说，本分析方法基本可满足地表水样和鱼体血浆中 ５ 种酚类 ＥＤＣｓ 的提取和测定．

表 ３　 ＵＰＬＣ⁃ＭＳ ／ ＭＳ 分析鱼血浆中酚类 ＥＤＣｓ 的回收率、基质效应、检出限和定量限

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｒｅｃｏｖｅｒｉｅｓ， ｍａｔｒｉｘ ｅｆｆｅｃｔｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｑｕａｎｔｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｌｉｍｉｔｓ ｏｆ ｔｈｅ
ｐｈｅｎｏｌｉｃ ＥＤＣｓ ｉｎ ｆｉｓｈ ｐｌａｓｍａ ｓａｍｐｌｅｓ ｂｙ ＵＰＬＣ⁃ＭＳ ／ ＭＳ

化合物
Ｃｏｍｐｏｕｎｄ

加标回收率 Ｒｅｃｏｖｅｒｉｅｓ ／ ％

２０ ｎｇ·ｍＬ－１ １００ ｎｇ·ｍＬ－１ ２００ ｎｇ·ｍＬ－１

基质效应
Ｍａｔｒｉｘ ｅｆｆｅｃｔ ／ ％

检出限
ＭＤＬ ／

（ｎｇ·ｍＬ－１）

定量限
ＭＱＬ ／

（ｎｇ·ｍＬ－１）

ＢＰＡ １０９±１１ １１８±１６ １１６±１７ ３２．９８ ０．１４ ０．４５

４⁃ｔ⁃ＯＰ １１５±４ ７８±１３ １１６±２５ －１．７ ０．０３ ０．０９

Ｅ１ ８２±１０ ８１±５ ８５±０．８ －９ ０．２０ ０．６８

Ｅ２ ６７±１２ ７７±４ ８８±１６ －５ ０．３２ １．０５

ＥＥ２ ６８±４８ ９７±８ １０３±８ －４ ０．２４ ０．８０

２．２　 地表水中酚类 ＥＤＣｓ 的含量分布

长江中下游地表水中 ５ 种酚类 ＥＤＣｓ 的整体分布特征如表 ４ 所示．５ 种目标物共检出 ３ 种：ＢＰＡ、
４⁃ｔ⁃ＯＰ和 Ｅ１，检出浓度整体处于较低水平．其中 ＢＰＡ 和４⁃ｔ⁃ＯＰ在丰、枯水期所有采样点均有检出，最大浓

度分别达 ９９．７ ｎｇ·Ｌ－１和 ２２．３ ｎｇ·Ｌ－１， Ｅ１ 仅在丰水期地表水中有部分检出，浓度范围为 ＮＤ（未检出）
－２．４７ ｎｇ·Ｌ－１ ．所有水样中均未检出 Ｅ２ 和 ＥＥ２．５ 种 ＥＤＣｓ 在地表水中的平均含量水平从大到小排列依次

为：ＢＰＡ ＞ ４⁃ｔ⁃ＯＰ ＞ Ｅ１ ＞ Ｅ２、ＥＥ２，说明长江中下游地区受 ＢＰＡ 和４⁃ｔ⁃ＯＰ污染较其他 ３ 种 ＥＤＣｓ 严重．
比较地表水中 ５ 种酚类 ＥＤＣｓ 的时间分布（表 ４ 和图 ２）可知，丰水期（２０１３ 年 ７ 月）含量接近或略

高于枯水期 （ ２０１３ 年 １１ 月）． 具体表现在： ＢＰＡ 在丰、枯水期含量相近，其平均值分别为 ２９． ９、
２９．８ ｎｇ·Ｌ－１；４⁃ｔ⁃ＯＰ在枯水期的含量略低于丰水期；而 Ｅ１ 仅在丰水期有检出，但整体浓度较低，平均值

为 １．１２ ｎｇ·Ｌ－１ ．从空间分布看，处于下游的武汉、南京和镇江（Ｃ２、Ｃ３ 和 Ｃ４ 点）地表水中 ５ 种污染物总量

较上游的宜昌（Ｃ１ 点）高，此差异可能与下游地区化工厂数量较多有关［３１］ ．
ＢＰＡ 和４⁃ｔ⁃ＯＰ是塑料添加剂和非离子表面活性剂的主要成分，环境来源主要为工业和农业；天然雌

激素 Ｅ１ 和 Ｅ２ 主要由人和动物的日常排泄产生；而 ＥＥ２ 是口服避孕药的主要成分．因此，相比 Ｅ１、Ｅ２ 和

ＥＥ２，地表水中 ＢＰＡ 和４⁃ｔ⁃ＯＰ的高频率检出与长江中下游地区发达的化工产业密不可分．对比国内外水

环境中 ＥＤＣｓ 的研究，长江中下游地表水中酚类 ＥＤＣｓ 的含量与我国洱海和珠江、Ｓｃｈｅｌｄｔ 河（比利时）、
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　 ３ 期 吕银知等：酚类内分泌干扰物在长江鱼体血浆中的生物富集 ４４９　　

Ｖｅｎｉｃｅ ｌａｇｏｏｎ（意大利）等地表水的检出浓度较为接近［１７， ２４， ３２⁃３３］，但明显低于我国广州石井河、Ｙｅｏｎｇｓａｎ
和 Ｓｅｏｍｊｉｎ 河（韩国）、Ｍｕｋｏ 河（日本）等水体的检出水平［２４，３４－３５］ ．总之，相比其他地区数百乃至数千

ｎｇ·Ｌ－１的检出浓度，长江中下游地表水受酚类 ＥＤＣｓ 的污染相对较轻．

表 ４　 长江中下游地表水和鱼血浆中目标 ＥＤＣｓ 的分布特征

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｔａｒｇｅｔ ＥＤＣｓ ｉｎ ｒｉｖｅｒ ｗａｔｅｒ ａｎｄ ｆｉｓｈ ｐｌａｓｍａ ｓａｍｐｌｅｓ ｆｒｏｍ
ｔｈｅ ｍｉｄｄｌｅ ａｎｄ ｌｏｗｅｒ ｒｅａｃｈｅｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ

化合物
Ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ

丰水期 Ｗｅｔ ｓｅａｓｏｎ 枯水期 Ｄｒｙ ｓｅａｓｏｎ
检出率
Ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ

ｒａｔｅ

浓度范围
Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

ｒａｎｇｅ

平均值
Ｍｅａｎ

中值
Ｍｅｄｉａｎ

检出率
Ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ

ｒａｔｅ

浓度范围
Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

ｒａｎｇｅ

平均值
Ｍｅａｎ

中值
Ｍｅｄｉａｎ

水体 Ｗａｔｅｒ ／ （ｎｇ·Ｌ－１）
ＢＰＡ １００％ １１．５—９９．７ ２９．９ ２３．２ １００％ ５．７１—６０．６ ２９．８ ２５．６

４⁃ｔ⁃ＯＰ １００％ ５．１０—２２．３ １０．２ ８．０６ １００％ １．６４—２．８６ ２．０４ ２．１０

Ｅ１ ７５％ ＮＤ—２．４７ １．１２ ０．９４ ０％ ＮＤ ＮＤ ＮＤ

Ｅ２ ０％ ＮＤ ＮＤ ＮＤ ０％ ＮＤ ＮＤ ＮＤ

ＥＥ２ ０％ ＮＤ ＮＤ ＮＤ ０％ ＮＤ ＮＤ ＮＤ

血浆 ｐｌａｓｍａ ／ （ｎｇ·ｍＬ－１）
ＢＰＡ １００％ ９．１０—３７．６ １９．１ １８．９ １００％ ７．４１—１７２ ４２．２ ３７．５

４⁃ｔ⁃ＯＰ １００％ １１．１—９１．５ ４０．２ ３６．５ １００％ ６．５２—２０．１ １３．８ １３．９

Ｅ１ １００％ ３．３１—４．５０ ３．５３ ３．４２ １００％ ３．２４—２１．１ ４．４６ ３．４９

Ｅ２ １９％ ＮＤ—５．３４ ２．５５ １．７８ ０％ ＮＤ ＮＤ ＮＤ

ＥＥ２ ６％ ＮＤ—５．９０ ５．９０ ＮＤ ５％ ＮＤ—１．９５ １．９５ ＮＤ

　 　 ＮＤ， 未检出．ＮＤ， ｎｏｔ ｄｅｔｅｃｔｅｄ．

图 ２　 长江中下游地表水中五种 ＥＤＣｓ 的时空分布

Ｆｉｇ．２　 Ｓｐａｔｉｏｔｅｍｐｏｒａｌ ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｆｉｖｅ ＥＤＣｓ ｉｎ ｓｕｒｆａｃｅ ｗａｔｅｒ ｏｆ ｔｈｅ ｍｉｄｄｌｅ ａｎｄ ｌｏｗｅｒ ｒｅａｃｈｅｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ

２．３　 酚类 ＥＤＣｓ 在鱼体血浆中的含量

酚类 ＥＤＣｓ 在长江中下游鱼体血浆中的分布特征如表 ４ 所示．可以看出，５ 种酚类 ＥＤＣｓ 在长江中下

游鱼体血浆中有不同程度的检出．其中 ＢＰＡ、４⁃ｔ⁃ＯＰ和 Ｅ１ 的检出率均为 １００％，最高浓度分别为 １７２、
９１．５、２１．１ ｎｇ·ｍＬ－１，说明污染物 ＢＰＡ、４⁃ｔ⁃ＯＰ和 Ｅ１ 在长江中下游鱼体血浆中普遍存在；而 Ｅ２ 和 ＥＥ２ 检

出率均低于 ５０％，其浓度范围分别为 ＮＤ—５．３４ ｎｇ·ｍＬ－１和 ＮＤ—５．９０ ｎｇ·ｍＬ－１ ．血浆中 ５ 种酚类 ＥＤＣｓ 的

含量高低顺序与地表水一致，即 ＢＰＡ ＞ ４⁃ｔ⁃ＯＰ ＞ Ｅ１ ＞ Ｅ２、ＥＥ２．
５ 种 ＥＤＣｓ 在长江中下游 ４ 个采样点位鱼体血浆的空间分布和季节分布如图 ３ 所示．血浆中 ＢＰＡ 含

量在枯水期（平均值为 ４２．２ ｎｇ·ｍＬ－１）较丰水期（平均值为 １９．１ ｎｇ·ｍＬ－１）高，由于野外采样具有不确定

性，难以控制丰、枯两季所采鱼的种类、体重、年龄和性别等相同，而这些因素均有可能影响血浆中 ＢＰＡ
的浓度，因此在没有更进一步研究的条件下，很难给出血浆中 ＢＰＡ 季节分布差异的确切原因；而４⁃ｔ⁃ＯＰ
的季节分布情况与之相反，枯水期和丰水期的平均含量分别为 １３．８、４０．２ ｎｇ·ｍＬ－１，这与４⁃ｔ⁃ＯＰ在水体的
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季节分布一致（枯、丰水期平均值分别为 ２．０４、１０．２ ｎｇ·Ｌ－１），说明污染物在生物体血浆中的累积浓度与

环境浓度有关．Ｅ１ 和 ＥＥ２ 在丰、枯水期的含量分布无明显差别，Ｅ２ 仅在丰水期偶有检出．由图 ３ 可看出，
５ 种污染物总量在 Ｃ３ 点位（南京）较低，而在宜昌、武汉和镇江（Ｃ１、Ｃ２ 和 Ｃ４ 点）基本无差别．

ＢＰＡ 和４⁃ｔ⁃ＯＰ在鱼体血浆和地表水中均具有较高的检出频率和浓度，说明在 ＥＤＣｓ 污染严重的水体

中，二者可在野生鱼体中富集．Ｅ２ 和 ＥＥ２ 仅在鱼体中有检出，而在水体中未检出．这可能与水环境中 Ｅ２
和 ＥＥ２ 易发生转化降解有关［１６，３６］ ．另外，由于生物体内能产生天然的 Ｅ２［３７］，因此检出的 Ｅ２ 可能来自生

物体本身．

图 ３　 长江中下游鱼血浆中五种 ＥＤＣｓ 的时空分布

Ｆｉｇ．３　 Ｓｐａｔｉｏｔｅｍｐｏｒａｌ ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｆｉｖｅ ＥＤＣｓ ｉｎ ｆｉｓｈ ｐｌａｓｍａ ｏｆ ｔｈｅ ｍｉｄｄｌｅ ａｎｄ ｌｏｗｅｒ ｒｅａｃｈｅｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ

２．４　 ＥＤＣｓ 在鱼体血浆的 ＢＡＦ 及模型预测

５ 种酚类 ＥＤＣｓ 在长江中下游鱼体血浆的 ＢＡＦ 经对数转换后如表 ５ 所示．测得 ３ 种酚类 ＥＤＣｓ
（ＢＰＡ、４⁃ｔ⁃ＯＰ和 Ｅ１）的 ｌｇ ＢＡＦ 范围为 ２．２９—４．２０，均大于 ２．ＢＰＡ 和４⁃ｔ⁃ＯＰ分别在 Ｃ２ 点（武汉）鲤鱼和鳊

鱼血浆中富集程度最大，对应 ｌｇ ＢＡＦ 值分别为 ４．２０ 和 ４．１８；Ｅ１ 则在 Ｃ３ 点（南京）鲶鱼血浆中富集程度

最大，其 ｌｇ ＢＡＦ 为 ３．７５．就平均值和中位数而言，目标物在鱼体血浆中的富集程度从大到小为：４⁃ｔ⁃ＯＰ ＞
Ｅ１ ＞ ＢＰＡ．

生物富集效应的判定标准［２８，３８］ 为：当化合物的 ＢＡＦ 值在 １０００—５０００ 之间（即 ３ ≤ ｌｇ ＢＡＦ ≤
３．７０），认为具有生物富集效应；当 ＢＡＦ 值大于 ５０００（即 ｌｇ ＢＡＦ ≥ ３．７０），认为具有高度生物富集效应．
３ 种目标物（ＢＰＡ、４⁃ｔ⁃ＯＰ和 Ｅ１）ｌｇ ＢＡＦ 的最大检出值（４．２０、４．１８ 和 ３．７５）均达到高度富集（ ｌｇ ＢＡＦ ≥
３．７０）的标准．从平均值和中位数的角度，认为 Ｅ１（ ｌｇ ＢＡＦ：３．５１，３．５９）和４⁃ｔ⁃ＯＰ（ ｌｇ ＢＡＦ：３．７３，３．８４）分别

具有生物富集和高度生物富集效应；而 ＢＰＡ 的 ｌｇ ＢＡＦ 平均值和中位数均在 ３ 以下．总体看来，长江中下

游鱼体血浆中４⁃ｔ⁃ＯＰ和 Ｅ１ 具有普遍较高的生物富集能力，存在较大的环境风险；而 ＢＰＡ 仅在部分鱼血

浆样品中表现出生物富集现象，具有一定的潜在风险．
根据 Ｔａｎｏｕｅ 等［２９］报道的血浆 ＢＡＦ 模型，使用 Ｄｏｗ预测了 ＢＰＡ、４⁃ｔ⁃ＯＰ和 Ｅ１ 的 ｌｇ ＢＡＦ 值（表 ５）．结

果显示，３ 种目标物的预测值均低于 ｌｇ ＢＡＦ 实测值．考虑到血浆 ＢＡＦ 模型建立的前提假设，是将鱼的鳃

暴露（呼吸暴露）作为污染物的主要暴露途径［３９］；但在真实水环境中，鱼类遭受的往往是包括呼吸暴露

在内的饮食暴露、皮肤暴露等多种途径暴露．因此，未充分考虑鳃暴露以外的其他暴露途径可能是造成

理论值与实测值间产生明显差异的主要原因．另外，生物对污染物的富集还受到很多外在环境因素（水
温、溶解氧和总有机碳含量等）和生物内部性因素（生长稀释、化学物质毒性效应和代谢转化等）的影

响［４０］，如水温可通过影响酶促反应而影响污染物在鱼体内的富集和代谢；当存在大量有机物污染水体

时，溶解氧会不断消耗而下降，鱼的生命活动会因此受到不同程度的影响，从而使污染物对鱼的富集具

有不确定性；水环境中存在的有机碳颗粒能吸附或与有机污染物结合，因结合体难以通过鱼体呼吸膜而

影响污染物吸收［４１］；生长稀释（生物体内污染物浓度随生物体增长而减小）作为一种“伪消除”过程，可
影响 ＢＡＦ 值；毒性效应可改变受试生物的呼吸速率等正常的生理功能，在一定程度上对污染物的体内

吸收及代谢造成影响，而物种、性别、年龄和食性等也会影响生物对污染物的代谢能力，进而增加了生物
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富集评价的不确定性．显然当前的血浆 ＢＡＦ 模型还未能全面包含这些因素，故不难理解理论值与实测值

之间存在的差异．后续有必要进一步加强污染物生物富集影响因素的研究．

表 ５　 长江中下游鱼体血浆中酚类 ＥＤＣｓ 的 ｌｇ ＢＡＦ 值

Ｔａｂｌｅ ５　 ｌｇ ＢＡＦ ｖａｌｕｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｐｈｅｎｏｌｉｃ ＥＤＣｓ ｉｎ ｆｉｓｈ ｐｌａｓｍａ ｓａｍｐｌｅｓ
ｆｒｏｍ ｔｈｅ ｍｉｄｄｌｅ ａｎｄ ｌｏｗｅｒ ｒｅａｃｈｅｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｙａｎｇｔｚｅ Ｒｉｖｅｒ

化合物
Ｃｏｍｐｏｕｎｄ

ｌｇ ＢＡＦ 实测值
Ｍｅａｓｕｒｅｄ ｐｌａｓｍａ ｌｇ ＢＡＦ

检出数量
Ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ
ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ

范围
Ｒａｎｇｅ

平均值
Ｍｅａｎ

中位数
Ｍｅｄｉａｎ

最大值对应的
鱼种和点位

Ｓｐｅｃｉｅｓ ａｎｄ ｓｉｔｅｓ ｆｏｒ
ｍａｘｉｍｕｍ ｖａｌｕｅ

ｌｇ ＢＡＦ
模型计算值

Ｃａｌｃｕｌａｔｅｄ ｐｌａｓｍａ
ｌｇ ＢＡＦ

ＢＰＡ ３６ ２．２９—４．２０ ２．９１ ２．８６ 鲤鱼（Ｃ２） １．６３

４⁃ｔ⁃ＯＰ ３６ ３．１８—４．１８ ３．７３ ３．８４ 鳊鱼（Ｃ２） ２．２１

Ｅ１ １３ ３．２９—３．７５ ３．５１ ３．５９ 鲶鱼 （Ｃ３） １．７２

Ｅ２ ０ ＮＤ ＮＤ ＮＤ ＮＤ

ＥＥ２ ０ ＮＤ ＮＤ ＮＤ ＮＤ

　 　 ＮＤ， 未检出 ｎｏｔ ｄｅｔｅｃｔｅｄ．

３　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎ）

（１）本研究建立了混合溶剂沉淀⁃ＵＰＬＣ⁃ＭＳ ／ ＭＳ 法同步测定鱼体血浆中 ５ 种酚类 ＥＤＣｓ 的方法．方法

检出限和定量限接近或低于 １．０ ｎｇ·ｍＬ－１，加标回收率较好，满足生物样品中酚类 ＥＤＣｓ 的痕量分析．
（２）５ 种酚类 ＥＤＣｓ 在长江中下游地表水和鱼体血浆中均有不同程度的检出，检出频率和浓度从高

到低依次为 ＢＰＡ ＞ ４⁃ｔ⁃ＯＰ ＞ Ｅ１ ＞ Ｅ２、ＥＥ２．相比 Ｅ１、Ｅ２ 和 ＥＥ２，长江中下游受 ＢＰＡ 和４⁃ｔ⁃ＯＰ的污染较为

严重，污染主要由农业、工业和日常活动的排放造成．
（３）ＢＰＡ、４⁃ｔ⁃ＯＰ和 Ｅ１ 的 ｌｇ ＢＡＦ 值范围在 ２．２９—４．２０ 之间，表现出不同程度的生物富集潜能，特别

是４⁃ｔ⁃ＯＰ具有较强的生物富集能力，应该给予一定的关注．
综合以上研究结果，长江中下游水体和鱼体中 ５ 种酚类 ＥＤＣｓ 的污染水平相对较低，但考虑到当地

经济、人口的快速发展，酚类 ＥＤＣｓ 源源不断地输入水体，可能在鱼体内持续累积，具有一定的潜在风险．
此外，鱼体血浆中酚类 ＥＤＣｓ 的富集规律为评估人体中此类物质的代谢过程提供了外推依据．因此，有必

要进一步研究酚类 ＥＤＣｓ 在鱼体各组织的分布及代谢过程，外推人体富集规律，评价生物和人体健康

风险．
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