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摘　要　环氧树脂单体双酚 A二缩水甘油醚（epoxy bisphenol A diglycidyl ether, BADGE）是一些食品接

触材料中聚合物的单体，主要用于食品罐头等容器的涂层中，也可用于有机溶胶类容器的涂层 .
BADGE可从涂层中迁移，并发生水解等化学反应生成以 BADGE∙2H2O、BADGE∙H2O为主的几种衍生

物 BADGEs. 目前，废水处理厂水体（水相和颗粒物）、室内空气、灰尘等环境介质中都发现了

BADGEs的踪迹，尤其是牙齿密封胶中其浓度水平较高. 此外，在实验室模式生物、海洋哺乳动物以及

人体血液、尿液、脂肪中均能够检出 BADGEs，表明其可被生物体吸收. 相关毒性实验表明，与内分泌

干扰物双酚 A类似，BADGEs具有一定的内分泌干扰性、细胞毒性、生殖发育毒性等 . 人体对

BDAGE暴露的情况可通过监测其尿液中 BADGEs的浓度水平体来体现 . 从现有数据看，人体对

BADGEs的暴露水平不高，每日有效摄入量低于欧洲食品安全局于 2004年规定的每日最大摄入量

10 mg∙(kg∙Bw∙d)−1，其暴露主要来源于罐装食品. BADGEs属于增塑剂，可能会通过胎盘屏障，考虑到其

毒性特征，建议孕妇少食罐装和袋装食品，以减少相关暴露. 此外，需进一步研究 BADGEs生物毒性和

相关作用机理.
关键词　双酚 A二缩水甘油醚，环境污染特征，毒性特征，人体暴露与来源.
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Abstract　 Epoxy  bisphenol  A  diglycidyl  ether  (BADGE)  is  a  polymer  monomer  in  some  food
packaging  materials,  mainly  used  in  the  coating  of  food  cans,  as  well  as  the  coating  of  organosol
containers. BADGE can migrate from the coating and undergo chemical reactions such as hydrolysis
to  generate  several  derivatives  (defined  as  BADGEs),  which  are  mainly  BADGE∙2H2O  and
BADGE∙H2O. By far, BADGEs were found in various environmental mediums, such as wastewater
(both water phase and particles), indoor air and indoor dust, especially with high concentration levels
in dental sealant. Besides, BADGEs were also detected in model animals in the labs, sea mammals,
and human body (urine, blood and lipid), which indicated they could be accumulated by biota. The
results  of  toxic  experiments  demonstrated  that  similar  to  bisphenol  A,  BADGEs  have  cytotoxic,
reproductive  and  development  toxicities,  and  the  potential  to  disrupt  endocrine  system.  Urinary
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BADGEs  were  usually  determined  to  monitor  human  exposure.  The  available  data  showed  human
were exposed to BADGEs at a relative low level, and the daily intakes were lower than the maximum
value of 10 mg∙(kg∙Bw∙d)−1 suggested by the European Food Safety Agency in 2004. Canned foods
are the main exposure source. BADGEs are plasticizers and may pass through the placental barrier.
Considering  their  toxicity  characteristics,  we  suggest  pregnant  women  should  eat  less  canned  and
bagged  foods  to  reduce  related  exposure.  Besides,  we  call  for  more  researches  on  the  biological
toxicity of BADGEs and related mechanisms.
Keywords　 bisphenol  A  diglycidyl  ether， environmental  distribution， toxic  characteristics，
human exposure and source.

  

环氧树脂双酚 A 二缩水甘油醚（epoxy bisphenol A diglycidyl ether, BADGE）是由环氧氯丙烷与双

酚 A（bisphenol A, BPA）在氢氧化钠存在下缩合反应合成的工业化合物[1]，其结构如下所示.

BADGE 被用于罐头食品和饮料的包装涂层超过半个世纪. 在罐装食品中，涂层对于防止食品在生

产和贮存过程中腐蚀包装材料以及防止金属迁移至食品中至关重要， BADGE 是形成环氧树脂最基本

的单体，也用作消除 PVC 生产中过量盐酸的添加剂[2]. BADGE 广泛用于我们的日常生活中，如家具涂

料、油漆、牙科密封胶等. 2003 年，BADGE 的全球年产量高达 95.7 万吨[3].
2005 年，美国国家职业安全与健康研究所将 BADGE 认定为第三类致癌物和诱变剂，即认为对人

类没有致癌性[4]. 然而，随着环境流行病学和毒理学的发展，越来越多的研究表明 BADGE 具有遗传毒

性和致癌性. 如 BADGE 能够与 DNA 形成加合物，还可以通过诱变作用影响细胞基因的表达，并在体

外实验中发现其具有致畸作用[5]. 据报道，BADGE 及其水解产物对人淋巴细胞微核具有诱导作用，且

BADGE 能促进 mcf-7 乳腺癌细胞的增殖[6]. 作为一类增塑剂，BADGE 可直接穿过胎盘到达胎儿，并具

有破坏胎盘细胞脂质基团的能力等[1].
BADGE 及其衍生物（统称为 BADGEs）在环境中广泛存在，如水环境[7 − 8]，室内空气和灰尘[9 − 11] 等.

此外，作为涂层成分，BADGEs 能够从包装涂层中迁移到食品中，造成食品污染[12 − 15]. 这些污染物通过

各种暴露途径进入人体，在人体尿液[3, 16 − 17]、血浆、血清、卵泡和脂肪[18 − 19] 等组织中频繁检出. 因此，明

晰 BADGEs 等在环境介质、食品中的污染状态，了解该类物质的生物学毒性，对评估该类物质对环境

和人体健康的影响有重要意义.

 1    BADGE 及其衍生物（BADGE and its derivatives）

BADGE 是淡黄色油状液体，分子量为 340. BADGE 水溶性较好（5 mg∙L−1, 25 ℃），同时也具有一定

的脂溶性（辛醇-水分配系数为 3.7—3.9），因此需要在高温条件下添加固化剂，以获得足够的稳定性.
经过与交联剂固化，环氧树脂体系基本上是惰性的，对各种材料具有优异的附着力、耐腐蚀性和耐化

学性，以及优良的热绝缘和电绝缘性能等 [20]. 但是当聚合条件或固化过程不充分时，可能会有部分

BADGE 处于未反应的状态. BADGE 具有反应活性，倾向于从涂层中迁移到食品中，也会在加工和存

储过程中发生各种反应：小部分 BADGE 可能被水解；当环氧涂料与水基或酸性食品接触时，通常会形

成 BADGE 的水合衍生物；此外，大部分的 BADGE 将与氨基酸，蛋白质，脂质等发生反应[12].
BADGE 衍生物主要包括 BADGE∙H2O、BADGE∙2H2O、BADGE∙HCl∙H2O、BADGE∙HCl、BADGE∙

2HCl 等[21]. 氯化衍生物 BADGE∙HCl 和 BADGE∙2HCl 生成于罐头内衬层热镀过程中，而 BADGE·2H2O
和 BADGE·HCl·H2O 是 BADGE 的稳定水解产物，其中 BADGE∙2H2O 是主要的水解产物. 图 1 显示了

BADGE 及其衍生物之间的转化关系. 在不同的基质中，BADGEs 存在的形式与浓度水平不尽相同[22]. 
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图 1    BADGE 及衍生物之间的转化关系

Fig.1    Chemical conversion relationship between BADGE and its derivatives 

 

研究普遍认为，罐头涂层如使用 BADGE 为单体的环氧树脂涂料会产生双酚 A（BPA）[2]. BPA 主要

用于生产聚碳酸酯塑料、用于金属罐线的环氧树脂，以及许多塑料消费品，包括玩具、水管、饮水容

器、眼镜镜片、运动安全设备、牙科单体、医疗设备和管子以及消费电子产品[23]. BPA 具有潜在的内分

泌干扰性，因而欧盟于 2011 年开始禁止 BPA 在婴儿奶瓶的制造和销售中的使用，而法国则禁止在所

有食品包装材料中使用 BPA.

 2    密封胶、环境介质中 BADGEs 的污染状态（BADGEs in sealant and environmental media）

BADGE 作为环氧树脂的原料，广泛应用食品包装涂层和牙科涂层等，经人体代谢和地球化学循

环，释放到环境介质中 . 目前，已经在水体（包括水相和颗粒物），空气，粉尘等环境介质中检测到

BADGEs 的存在.
 2.1    牙科密封胶中的 BADGEs

牙科密封胶是 BADGEs 一个特殊的来源. 牙科密封胶可使得牙齿形成易于清洁的光滑表面，在牙

科领域广泛用于预防蛀牙. 由于儿童蛀牙的概率较大，牙科密封胶在儿童中使用更加普遍. 自 1988 年

以来，美国儿童使用牙科密封胶的人数稳步增长. 密封胶和复合树脂填充物会发生聚合. 然而，研究表

明这些聚合物在化学上不稳定，可以释放 BADGEs 到口腔环境中. Xue 等报道了不同国家牙科密封胶

中 BADGEs 的污染水平（表 1）[24].
 
 

表 1    不同国家牙科密封胶中 BADGEs 的几何平均浓度（µg∙g-1）
Table 1    Geometric mean concentration (µg∙g-1) of bisphenol A diglycidyl ether and its derivatives (BADGEs) in dental

sealants from different countries
 

国家
Country n BADGE BADGE·2H2O BADGE·H2O BADGE·HCl BADGE·2HCl BADGE·HCl·H2O BADGEs

美国 51 0.30 12.5 1.36 0.30 2.10 1.96 50.2

韩国 10 0.29 15.9 2.28 1.24 3.99 12.0 54.3
希腊 4 n.d. 31.1 n.d. n.d. n.d. 8.15 41.5

列支敦士登 1 n.d. 6.29 n.d. n.d. n.d. 2.46 10.7
列支敦士登 1 n.d. 1780 n.d. n.d. 3.67 35.2 1820

日本 1 n.d. 1.45 n.d. n.d. n.d. n.d. 3.64
　　注： n.d.表示样品的平均浓度低于检出限（MLOQ）或定量限（LOQ）; BADGE·2H2O、BADGE·H2O、BADGE、BADGE·HCl·H2O、
BADGE·HCl和BADGE·2HCl的检出限分别为 1.31、2.19、0.44、0.44、0.44、 0.88 µg∙g−1.
　　Note: n.d. means the average concentration of the sample is lower than the limit of detection (MLOQ) or limit of quantification (LOQ);
The limits of detection of BADGE·2H2O, BADGE·H2O, BADGE, BADGE·HCl·H2O, BADGE·HCl and BADGE·2HCl are 1.31, 2.19, 0.44,
0.44, 0.44, 0.88 µg∙g−1, respectively.
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这项研究包括了来自 5 个国家的 70 个树脂基牙科密封胶，每个样本中至少有一种 BADGEs 被检

出. BADGEs 的总浓度范围为 <MLOQ-1820 µg∙g−1，其主要的衍生物为 BADGE∙2H2O，BADGE∙HCl∙H2O
和 BADGE∙2HCl（按浓度递减）[24]. 观察到 BADGE 和其他所有除 BADGE·H2O 的衍生物浓度之间存在

显着的负相关. 这表明可能所有 BADGE 衍生物都源自母体化合物 BADGE. 不同国家的牙科密封胶

BADGEs 的浓度水平存在显著差异，美国样品的各类衍生物的浓度水平和检出率都较高. 同样地，同一

国家不同品牌之间的 BADGEs 浓度也有很大差异，如列支敦士登两个不同品牌之间的 BADGEs 的总

浓度相差两个数量级. 牙科密封剂中 BADGEs 的浓度比双酚高 2—3 个数量级. 从牙科密封胶浸出到

唾液中可能是人类接触 BADGEs 的途径[24].
 2.2    罐装食品中的 BADGEs

作为环氧树脂的常用原料，BADGE 常用于罐头涂层中. 但是如果涂料配制不当，该化合物可能会

溶出迁移，并造成食品污染. 食品包装涂层中的 BADGE 在加工、存储过程中可以发生各种反应. 例如，

在弱酸性条件下，如果罐头食物中存在食盐，BADGE 可形成盐酸盐化合物；在富含蛋白质和碳水化合

物的食品中还观察到 BADGE 的快速降解[2]. BADGE 的迁移、水解和氢氯化衍生物的形成主要发生在

灭菌过程中，而 BADGE 与食品蛋白反应主要发生在加工和存储过程中，前者占 BADGE 迁移总量的

小部分，而后者占据主要部分[12]. 这无疑是一个令人担忧的问题，一方面，BADGE 与蛋白质加成产物的

化学结构、毒性和过敏原潜力尚不清楚；另一方面，相关的法规只考虑 BADGE 及其水解产物和氯化产

物的迁移上限，而忽视了与蛋白质结合进入食物的大部分 BADGE [12]. 此外，一项模拟研究表明，在使

用中性水和 NaCl 溶液对罐头进行灭菌的过程中，可以生成 BADGE∙2H2O 和 BADGE∙H2O；而在使用含

乙酸，盐酸以及氯化钠的酸性溶液进行灭菌时，发现可以产生 BADGE∙2H2O 和 BADGE∙HCl∙H2O [25].
在罐装食品中，主要存在的是衍生物 BADGE∙2H2O 和 BADGE∙HCl∙H2O，Cao 等的研究发现其含量

最高分别可达 675 μg∙kg−1 和 274 μg∙kg−1，而 BADGE、BADGE∙HCl、BADGE∙2HCl 和 BADGE∙H2O 的含

量极低或未检出[26]. 与食品相比，罐装饮料中的 BADGE 迁移量要低得多，这是因为其杀菌条件相对来

说比较温和. BADGE∙2H2O 通常是罐装饮料中唯一能被检测到的 BADGEs [26].
BADGEs 的迁移速率直接影响食品中 BADGEs 的含量，进而影响人体暴露水平[27]. BADGEs 的迁

移 速 率 与 以 下 因 素 密 切 相 关 ： 首 先 ， 加 工 温 度 . 大 多 数 罐 头 食 品 需 要 通 过 高 温 消 毒 ， 此 时 部 分

BADGE 会转化为水合衍生物和氯化衍生物，这在一定程度上影响了其迁移速率[27]. 其次，储存时间和

储存温度 . 一项对墨西哥罐头涂料中 BADGE 向食品模拟物中迁移的研究发现，热处理可以提高

BADGE 的迁移速率. 根据罐中食物的不同，迁移率和温度之间的关系不尽相同. 此外，BADGE 迁移速

率还受其在食品模拟物中水解敏感性的影响[28]. 需要注意的是，罐中食品的脂肪含量与 BADGEs 的迁

移速率显著相关，脂肪含量越高，迁移速度越快[28].
 2.3    室内粉尘中的 BADGEs

目前关于室内粉尘中 BADGEs 的报道有限，但 BADGEs 在粉尘中的含量并不低，其浓度水平一般

为 1.0 µg∙g−1. 部分室内粉尘可通过呼吸道，消化道和皮肤进入人体，是人体暴露于 BADGEs 的潜在来源.
目前，美国和亚洲一些国家报道了室内灰尘样本中 BADGEs 的污染情况（表 2）. 在室内粉尘中能

检 测 到 的 BADGEs 包 括 ： BADGE∙H2O、 BADGE∙2H2O 和 BADGE∙HCl∙H2O， 其 中 BADGE∙2H2O 和

BADGE∙HCl∙H2O 是 BADGE 的稳定水解产物，BADGE∙H2O 则由 BADGE 与大气中的水分反应所形成[11].
如表 2 所示，不同国家室内灰尘中 BADGEs 浓度水平存在显著差异. 越南样本中 BADGEs 的总浓度范

围为 23.0—1750 ng∙g−1，平均浓度为 184 ng∙g−1，其均值分别比美国（1350 ng∙g−1）、中国（1410 ng∙g−1）、韩

国 （ 2380  ng∙g−1） 和 日 本 （ 2020  ng∙g−1） 低 了 7、 8、 11、 13 倍 [11]. 在 美 国 、 中 国 、 韩 国 和 日 本 中 ， 4 种

BADGEs 的浓度分布情况相似：BADGE∙2H2O 是最主要的化合物，占总浓度的 44%—80％；其次是

BADGE∙HCl∙H2O 和 BADGE∙H2O，几何平均浓度分别为 131—444 ng∙g−1 和 21.0—80.0 ng∙g−1；母体化

合物 BADGE 的浓度较低，尤其是对于美国（<LOQ—12.0 ng∙g−1）和日本（<LOQ—8.20 ng∙g−1）的粉尘样

品 . 值 得 注 意 的 是 ，BADGE 的 浓 度 与 BADGEs 的 总 浓 度 之 间 不 存 在 显 著 相 关 性 ， 这 可 能 是 与

BADGE 及其水解产物发生复杂转化反应有关. 但是 BADGE∙2H2O 和 BADGE∙HCl∙H2O 的浓度总和与

BADGE 的浓度呈正相关，表明这些化合物的释放具有同源性[10]. 
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表 2    不同国家室内粉尘中 BADGEs 的浓度 (ng·g-1) 以及检出率 (100%)
Table 2    Concentration (ng·g-1) and detection rate (%) of bisphenol A diglycidyl ether and its derivatives (BADGEs) in indoor

dust from different countries
 

国家(年份)
Country (year)

样品数
Sample
number

地点
Location BADGE BADGE∙2H2O BADGE∙H2O BADGE·HCl·H2O BADGEs

文献
Reference

美国
（2006,2010) 40 1.30（77.5） 1060（100） 21.0（100） 132（100） 1300 [10]

美国（2014）

3 停车场 1080（33.0）

[9]

4 汽车修理厂 2940（75.0）

7 车内 3680（42.9）

5 理发店 1000（20.0）

13 公共场所 7770（69.2）

26 住宅 4760（65.4）

12 实验室 3540（66.7）

13 办公室 7460（61.5）

中国(2010) 55 5.60（100） 997（100） 67.0（100） 131（100） 1380 [10]

韩国(2012) 41 13.0（100） 2300（100） 80.0（100） 352（100） 2890 [10]

日本(2012) 22 1.54（77.3） 1990（100） 24.0（95.5） 444（100） 2760 [10]

越南（2014）

16 住宅 9.00（68.8） 243（100） 27.4（100） 44.2（100） 324

[11]
18 商店超市 35.1（72.2） 343（100） 74.3（100） 39.6（94.4） 491

7 化验室 32.5（100） 226（100） 67.7（100） 38.9（100） 365

5 办公室 12.5（80.0） 168（100） 29.9（100） 8.21（100） 219
 
 

 2.4    污水处理厂环境中的 BADGEs
BADGEs 经过下水道系统到达污水处理厂. 经污水处理厂排出的 BADGEs 约占其生产量的 3.5%，

因此污水处理厂排放是这些化合物从水体环境释放到其他环境介质的主要渠道[29]. BADGE 及其衍生

物在废水体系（废水、颗粒物、污泥）中可被检出. 以美国两个污水处理厂为例，与大部分环境介质中类

似，BADGE·2H2O 是废水中 BADGEs 的主要成分，两个污水处理厂进水水相中 BADGE·2H2O 的几何

平均浓度分别为 6.48 ng·L−1 和 2.25 ng·L−1，其次为 BADGE·H2O，进水中几何平均浓度分别为 1.50 ng·L−1

和 1.94 ng·L−1；而在颗粒物中，BADGE 和 BADGE·2H2O 都是主要成分，其浓度也相近 . 一般而言，

BADGE 在水相中的浓度较低，但在颗粒相中其浓度接近 BADGE·2H2O，这是因为 BADGE 倾向吸附于

颗 粒 物 . 两 个 污 水 处 理 厂 进 水 颗 粒 物 中 BADGE 的 几 何 平 均 浓 度 分 别 为 63.4 ng·g−1 和 25.6 ng·g−1，
BADGE·2H2O 的几何平均浓度分别为 66.7 ng∙ (g∙dw)−1 和 36.4 ng∙ (g∙dw)−1；在污泥中，两个污水处理厂

BADGE∙2H2O 的平均浓度分别为 505 ng∙ (g∙dw)−1 和 388 ng∙ (g∙dw)−1，BADGE 的平均几何浓度分别为

89.0 ng∙ (g∙dw)−1 和 41.0 ng∙ (g∙dw)−1 [8].
美国污水处理厂的研究还发现，经污水处理厂处理后 BADGE 的去除率分别为 18％和 -21％，这表

明污水处理厂的工艺对于去除 BADGE 并不理想，负去除效率则说明了污水处理厂中存在其他前驱物

可形成 BADGE[8]. 分析发现，其中一个污水处理厂污泥中 BADGE·HCl 和 BADGE·2HCl 浓度之间存在

显著正相关（P < 0.05），这表明，污水处理厂进水中存在的氯离子有利于 BADGE∙HCl 和 BADGE∙2HCl
的形成，并最终沉积在污泥中. 此外，对比美国两个污水处理厂在工作日和周末之间、夏季和冬季之

间，污泥样品中 BADGE 的浓度均未观察到显著差异[8]. 值得注意的是，污泥主要用于土地施肥，这将对

土壤造成一定程度的污染 . 据估算，每年全美污水处理厂排放约 2600 kg 的 BADGEs，其中 50% 到

60% 转移至土壤中[29].

 3    生物体中的 BADGEs（BADGEs in biota）

如上所述，BADGEs 在环境介质、罐装食品和水环境中广泛存在，使得这类污染物有可能进入生
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物体或人体，在一定条件下对其健康产生威胁. 因此需要了解生物体中 BADGEs 的污染情况.
BADGE 在 生 物 基 质 中 的 稳 定 性 较 差 ， 作 为 其 主 要 且 稳 定 的 代 谢 产 物 ， BADGE∙H2O 和

BADGE∙2H2O 是指示生物暴露于 BADGE 的最佳标志物. 低温下（-30 ℃），BADGE 在血浆和尿液基质

能稳定存储 5 d[12]；而室温条件下存储 18 h 后，BADGE 在血浆基质中的回收率仅为 2.4％，在尿液基质

中为 60.7％. 同时，随着 BADGE 含量的减少，BADGE∙2H2O 的含量没有增加，因此无法通过水解产物

的形成来解释 BADGE 的损失. 由于 BADGE 会与食品中的蛋白质发生反应，猜测 BADGE 的损失可能

是因为与基质中的氨基酸和蛋白质发生了反应[12]. 在另外一项研究中观察到，BADGE 及其水解产物在

生物基质中的稳定性为：H2O > 尿液 > 血浆，这也证实了 BADGE 倾向于与基质中的其他成分发生更

复杂的反应 . 由于反应中心是环氧基团，因而在上述生物基质中，BADGE∙2H2O 相对稳定，其次为

BADGE∙H2O，而 BADGE 最不稳定. 因此，除了广泛的新陈代谢，体内与氨基酸，肽，蛋白质和其他成分

的反应可能是在生物样品中 BADGE 检出频率较低的重要原因[30].
 3.1    BADGE 的生物代谢

Bentley 等研究了 BADGE 在动物体内的代谢，发现 BADGE 可被小鼠体内的环氧化物水解酶迅速

水解，且皮肤微粒体活性比在皮肤细胞溶胶中发现的微粒体活性高约 10 倍[31]. 而使用从小鼠，大鼠和

兔子获得的肝脏馏分进行体外实验，也可将 BADGE 的两个环氧基团迅速地水解以形成相应的双二

醇，即 BADGE∙2H2O. 这些实验均未观察到 BADGE 形成 BPA 的现象. 在人、大鼠和小鼠的肝、肺和皮

肤制剂中检查 5 种不同的缩水甘油醚的代谢，结果也未发现 BADGE 形成 BPA 的明显证据[32]. 同样地，

对小鼠进行口服或经皮给药研究 BADGE 的代谢，发现小鼠进食 BADGE 后，BADGE 迅速大量排泄，

尿液和粪便中鉴定出的代谢产物模式与体外研究结果一致，并证实了 BADGE 代谢的主要产物是相应

的双二醇，该双二醇被进一步偶联或转化为相应的羧酸，且在排泄物中也未检测到 BPA. 这些体内外

研究说明 BADGE 无法在生物体代谢过程中转化为 BPA[33].
 3.2    动物体内的 BADGEs

BADGEs 可被生物吸收. 近期一项研究在美国沿海水域的海洋哺乳动物体内发现了 BADGEs 的

踪迹. Xue 等人以从美国佛罗里达州，加利福尼亚州，华盛顿州和阿拉斯加沿海水域采集的 8 种海洋哺

乳动物（北极熊、宽吻海豚、斑纹海豚、糙齿海豚、白鳍豚、小抹香鲸、南方海獭和北方海獭）为对象，

检测了包括肝脏，肾脏，脂肪和大脑在内的 121 个组织样品. 结果显示，在 10 个北极熊肝脏样品中有

9 个检测到 BADGE∙2HCl，平均浓度为（162 ± 124） ng∙g−1. 在 20 个鲸类动物肝脏样品中，其中 16 个发现

了 BADGE∙2HCl. 该物质在雄宽吻海豚、雌宽吻海豚、斑纹海豚、糙齿海豚、白鳍豚、小抹香鲸的肝脏

中平均浓度分别为 (275 ± 284)ng∙g−1、 (388 ± 361) ng∙g−1、 (467 ± 151) ng∙g−1、 (286 ± 165) ng∙g−1、 (956 ±
450) ng∙g−1 及 (91.7 ± 110 )ng∙g−1. 具有年龄数据的样品中没有发现 BADGE∙2HCl 的浓度与动物年龄存

在相关性[34]. 该研究在动物脑中发现 BADGE∙2HCl，平均浓度为 364—264 ng∙g−1，表明这种化合物通过

了血脑屏障.
海洋哺乳动物含有 BADGEs 的原因可能是包括船舶和建筑油漆在内的多种海洋设施都使用

BADGE 作为涂层材料. 据估计，2004 年全球消耗的环氧树脂中，约有 8.4% 用于海上建筑. 而与在其他

介质中不同，在海洋生物中 BADGE∙2HCl 的浓度较高，这可能是因为反应性的环氧基氯离子存在于海

水中，氯化物与环氧基团的反应速度比与水的反应速度快. BADGE∙2HCl 优先在肝脏中积累，一般在肝

脏中含量最高，但是在脑和肾脏中也存在相当高的浓度. 该研究在沿海和边远海域的海洋哺乳动物中

均发现 BADGE∙2HCl，表明 BADGEs 在海洋环境中的分布广泛[34].
 3.3    人体中的 BADGEs

BADGEs 进入人体后，可以进行一系列代谢转化、再分布. 目前，在人体尿液，血液以及脂肪样本

中均发现了 BADGEs 的存在.
尿液是测试人体 BADGEs 暴露最常用的基质，美国、中国、希腊、印度等国家都报道了 BADGEs

在人体尿液中的浓度水平（表 3）. 从表 3 可以看出，尿液中 BADGE·2H2O 为主要物质. 除从食物中直接

摄入 BADGE∙2H2O 外，BADGE 和其他前体物质在人体内的代谢也可以促进 BADGE∙2H2O 的形成. 该
物质在希腊、中国（2010）、中国（2012）、美国、印度样本中几何平均浓度分别为 0.700、0.515、0.502、
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0.601、12.2  ng∙mL−1  [17]. 美 国 人 群 尿 液 中 BADGEs 总 浓 度 的 几 何 平 均 值 3.00  ng∙mL−1， 是 中 国 成 人

（1.33 ng∙mL−1）和儿童（1.07 ng∙mL−1）的平均浓度的2—3 倍；而希腊尿液样品BADGEs 的总浓度的几何平均浓度为

0.9 ng∙mL−1，与中国相仿.
 
 

表 3    人体基质中 BADGEs 的浓度 (ng∙mL-1) 以及检出率 (%)
Table 3    The concentration (ng∙mL-1) and detection rate (%) of BADGEs in human matrix

 

基质
Matrix

国家（年份）
Country year BADGE BADGE·2H2O BADGE·H2O BADGE·HCl BADGE·2HCl BADGE·HCl·H2O

文献
References

尿液

中国（2010） 0.0930（100） 0.515（96.2） 0.0760（92.3） 0.0350（53.8） [3]

中国(2012) 0.139 0.502 0.0460 0.0420 [3]

美国（2011） 0.121（100） 0.601（100） 0.0650（93.5） 0.0520（63.5） [3]

希腊（2012） n.d. 0.700（90.0） n.d.（9） n.d.（19.0） [17]

印度（2012） 24.8(99.0) 12.2(78.0) [17]

脂肪 美国（2002） n.d.（25.0） 3.44（60.0） n.d.（15.0） n.d.（5.00） n.d.（5.00） n.d.（20.0） [18]

血浆 美国（2003） n.d. 7.15（70.0） 2.26（65.0） n.d. n.d. n.d. [18]

血清1 韩国 0.628 0.439 [19]

血清2 韩国 0.457 0.154 [19]
　　注：目标物在尿液的浓度为几何平均浓度，在脂肪和血浆的浓度为中位数浓度；血清1为非石油化工厂工人样本，血清2为石油化工
厂工人样本；
　　Note:  The concentration in urine is the geometric mean concentration, and the concentration in fat and plasma is the median
concentration; Serum 1 is a sample of non-petrochemical factory workers, and serum 2 is a sample of petrochemical factory workers;
 
 

此外，Xue 等分析了不同人群尿液中 BADGEs 的分布，发现孕妇尿液中 BADGE 占总 BADGEs 的

比重高于男性. 同时，从含量上看，经肌酐调节后的 BADGE 浓度水平女性高于男性，这种现象在女童

和男童身上也得到了验证. 这种性别差异可能是由男性和女性对 BADGEs 不同的代谢途径引起的[16].
血浆和脂肪中 BADGEs 的报道相对较少，但 BADGE 及其 5 种衍生物均可被检出（表 3）. 脂肪样

本中，BADGE∙2H2O 的检出率为 60％，最大浓度为 45.4 ng∙g−1（湿重）；BADGE 的检出率为 25％，最大浓

度为 5.16 ng∙g−1；而 BADGE 的氯醇衍生物，包括 BADGE∙H2O∙HCl，BADGE∙HCl 和 BADGE∙2HCl 只在

极少数样本中检出（<20％）. 此外，在所分析的 70％的血浆样品中至少发现了 6 种 BADGE 中的一种，

而这 6 种 BADGEs 的浓度总和范围为 0.78—64.6 ng∙g−1，中位数浓度值为 4.80 ng∙g−1. BADGE 的水合

衍生物的检出率约为 65％，BADGE·2H2O 的中位数浓度为 7.15 ng∙mL−1，是 BADGE·H2O 中位数浓度

（2.26 ng∙mL−1）的 3 倍.
环氧树脂是石油化工厂的常见原料，在制造生产过程中极有可能出现 BADGE. 一项研究测定了韩

国石油化工厂工人和非石油化工厂工人血清中 BADGE 的暴露水平（表 3）. 比较两组人群血清之间的

浓度可以发现，非石油化工厂工人血清的 BADGE 和 BADGE∙2H2O 浓度相对高于石化厂工人[19].

 4    BADGEs 的毒性特征和潜在不良健康影响（Toxicity  characteristics  and  potential  adverse  health

effects of BADGEs）

物质的结构决定物理化学性质. 环氧化合物的毒性强度主要取决于未反应的环氧基的浓度. 单体

BADGE 在其结构中存在两个环氧基，而 BADGE∙H2O 和 BADGE∙2H2O 仅存在一个环氧基，因而理论

上 BADGE 的毒性作用要强于 BADGE∙H2O 和 BADGE∙2H2O. BADGE∙2HCl 的情况有所不同，该化合物

虽然不具有任何环氧基，但其毒性与 BADGE∙H2O 相当，这可能是由于氯基的存在[35].
 4.1    BADGEs 的细胞毒性

BADGE 暴露可降低胞质分裂阻滞增殖指数. Ramilo 等以人体双核细胞为研究对象，将其暴露于

BADGE 中，该研究表明当 BADGE 浓度增加时，胞质分裂阻滞增殖指数显著降低[36]. 同样的，在人体的

外周血淋巴细胞的微核试验中，使用能产生细胞毒性效应剂量的 BADGE 染毒，也发现胞质分裂阻滞

增殖指数随 BADGE 剂量增加而下降[35].
BADGE 暴露对细胞增殖的作用不一致. 例如：BADGE 会导致 MCF-7 乳腺癌细胞增殖，并导致肿
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瘤细胞死亡或凋亡，而 BADGE 在人结肠直肠腺癌 Caco-2 细胞中会减少细胞增殖并诱导形态变化以

及发生细胞脱离[37 − 38].
BADGE 暴 露 具 有 致 突 变 性 .  Hemminki 等 通 过 伤 寒 沙 门 氏 菌 、 大 肠 杆 菌 和 酵 母 菌 等 评 估 了

BADGE 的致突变性. 发现 BADGE 在原核生物中具有致突变性，但无论酵母菌（真核生物）是否具有代

谢活性，BADGE 都不会对其产生致突变性[39 − 40]. 当将 BADGE 应用于大鼠肝细胞时，发现它会增加细

胞姐妹染色单体交换和染色单体间隙的百分比[41]. 在一项针对果蝇的研究中发现，果蝇在整个发育过

程中长期暴露于 BADGE 会导致基因的转录数量发生重大变化. 在含 BADGE 的食物上饲养的幼虫，

血细胞数量显着增加，但造血组织没有明显的物理病变[42]. 此外，BADGEs 可以通过多种途径诱导大肠

杆菌 A-T 碱基对的取代，其中，BADGE∙H2O 的诱变作用比 BADGE 弱，BADGE∙2H2O 和 BADGE∙2HCl
则没有诱变活性[41].

BADGE 暴露可能是肥胖的一个因素 . 早期研究表明 BADGE 是过氧化物酶体增殖物活化受体

（PPARγ）的抑制剂，而 PPARγ 是脂肪细胞基因表达和分化的主要协调者，即 BADGE 会抑制脂肪细胞

的生成 [43]. 但是近期研究发现 BADGE 可以通过一种高效、选择性的且 PPARγ 拮抗剂不能抑制的机

制，诱导骨髓间充质干细胞和前脂肪细胞的脂肪生成[44]. 在体外试验中也发现，BADGE 会促进人和小

鼠骨髓间充质干细胞向脂肪细胞分化，但是尽管如此，BADGE 在生物体内的浓度较低，尚不足以引起

发胖[44].
 4.2    BADGEs 的一般毒性和发育毒性

Hutler 等首次在动物胚胎（鞭毛虫）研究中发现了 BADGE 的致死和亚致死作用，在 336 h 连续暴

露生物测定中，早期发育的囊胚是对 BADGE 最敏感的阶段，其急性毒性最高. 在慢性毒性期，只有暴

露 于 BADGE 浓 度 低 于 0.5  mg∙L−1 的 鞭 毛 虫 胚 胎 才 能 存 活 ， 但 是 存 活 的 胚 胎 会 发 生 形 态 学 改 变 .
BADGE 对幼虫的毒性显着低于对胚胎的毒性，当暴露于 10 mg∙L−1 浓度的 BADGE 时，幼虫在数小时

后表现出神经学变化，但在 336 h 连续测定过程中不会死亡，而所有暴露于 15 mg∙L−1BADGE 的幼虫在

暴露几小时后都会出现麻醉，然后死亡[6]. BADGE 对胚胎和幼虫致畸能力的差异与发育阶段的形态发

生变化的速率降低有关[45]，胚胎的亚致死效应主要表现为细胞分裂和发育迟缓，而幼虫的亚致死效应

主要与神经毒性有关，主要表现为对刺激的恐惧反应和麻醉效应[6].
高 剂 量 BADGE 暴 露 可 导 致 大 鼠 死 亡 .  在 一 项 对 孕 鼠 的 研 究 中 ， 以 0、 375、 1500、 3000

mg∙(kg∙d)−1 浓度 BADGE 与玉米油充分混合后饲养孕鼠. 21 d 后，3000 mg∙(kg∙d)−1 高剂量暴露实验组所

有大鼠死亡，1500 mg∙(kg∙d)−1 中等剂量暴露实验组 70% 大鼠死亡，而 375 mg∙(kg∙d)−1 低剂量暴露验组

与对照组中，大鼠未发现明显的器官和组织学毒理变化[4]. 在另一项为期 3 个月的亚慢性饮食研究中，

雄性大鼠的 BADGE 饮食暴露浓度分别为 0、150、450、1500、4500 mg∙(kg∙d)−1. 服用最高剂量水平的大

鼠（即 4500 mg∙(kg∙d)−1）出现绝食行为，并在饲养 20 周时全部死亡，但肉眼和组织病理学检查未发现毒

性表征. 解剖死鼠后发现，这些大鼠表现出营养不良的现象，肝脏和肾脏的重量略有增加. 除了增加肾

脏 重 量 之 外 ， 150  mg∙(kg∙d)−1 和 450  mg∙(kg∙d)−1 实 验 组 的 大 鼠 中 未 显 示 出 与 对 照 组 的 显 著 差

异 [21]. 一项对怀孕大鼠的研究中，发现低剂量地服用 BADGE 会产生一些轻微的母体毒性，如服用

BADGE 浓度为 500 mg∙kg−1 的大鼠会产生流涎现象，且孕鼠每日进食略有减少[21].
除了口服暴露外，Breslin 等通过皮肤接触途径使用新西兰白兔进行 BADGE 毒性研究：每天以 0、

100、300、500 mg∙kg−1 的剂量将纯度为 99.3％的 BADGE 施用于孕兔的皮肤上. 结果表明，在任何测试

剂量下，在孕兔中均未观察到对胚胎的毒性作用. 但是，在 300 mg∙kg−1 和 500 mg∙(kg∙d)−1 剂量组的处理

中，孕兔产生了皮肤刺激性毒性，表现出剂量相关的红斑增加，皮肤开裂，开放性伤口和水肿等现象[46].
在随后的确定性发展研究中，检查妊娠 28 d 后的胎兔的外部、内脏和骨骼变化，与对照组相比，在任何

实验组中均未观察到胎鼠畸形或变异的统计学显著增加[47]，即未观察到 BADGE 的发育毒性.
 4.3    BADGDEs 的生殖毒性

尽管BADGE 的雌激素活性比BPA 低约 100 倍，但 Lyons 的报告表明BADGE∙2HCl 和BADGE∙2H2O
的雌激素活性比 BPA 的雌激素活性还高[47. Nakazawa 等用人体乳腺癌细胞进行雌激素受体竞争结合

实验研究了 BADGE∙2HCl 和 BADGE∙2H2O 的雌激素活性，结果也证实了其雌激素活性高于 BPA，这意
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味着 BADGEs 的雌激素活性影响不能被忽视，且有必要研究这些 BADGEs 对生殖功能是否有害[45]. 许
多研究证实了 BADGEs 的雌激素活性导致的生殖毒性. 例如，进食 BADGE 会导致大鼠精子数量减少，

生理断精和精子活力下降，甚至导致雄鼠不育[21]. 此外，还发现了 BADGE 会破坏雄性睾丸的发育，在

一项对雄性大鼠的睾丸大研究中，以浓度为 500、750、1000、2000 mg∙kg−1 的 BADGE 喂食大鼠，结果表

明 750 、1000 、2000 mg∙kg−1 实验组的雄性大鼠，睾丸上未成熟精子的占比明显增加[48]. 另一项对人体

的研究也发现暴露于 BADGEs 的男性工人的卵泡刺激素水平低于非暴露人群，而卵泡刺激素的降低

会影响精子的形成[49].

 5    BADGEs 的人体暴露评估（Human exposure assessment of BADGEs）

BADGE 遍布于各种环境介质中，表明人们每天都在接触 BADGEs. BADGEs 可以通过摄入（食物

或粉尘），吸入（空气或颗粒）和皮肤吸收（粉尘）等途径进入人体 . 可以直接通过潜在环境来源的

BADGEs 含量计算或从人尿中的 BADGEs 来估算 BADGEs 的每日摄入量（DI). DI 的计算如公式 1 所示：

DI =C×V/M （1）

EDI = DI× f × p （2）

式中，C 为尿液中 BADGE 的浓度水平（ng·L−1)，V 为每日排出尿液总量（L），M 为人体体重（kg）. 该计算

方法假设所有摄入的 BADGE 都经过尿液排出，而实际只有游离 BADGE 可通过尿液 100% 排出体外，

而共轭 BADGE 将留在体内 . 因此此种计算摄入量的方法有一定误差 . 为了更精确地评估摄入量

Wang 等[3] 提出有效日摄入量 EDI（公式 2），其中，f 为 BADGE 的分布系数，p 为 BADGE 的组成系数.
表 4 列出了部分国家居民对 BADGEs 的每日暴露量及可能来源. 由表 4 可见，人体通过粉尘摄入

BADGEs 的 剂 量 随 年 龄 的 增 长 而 降 低 ， 儿 童 通 过 灰 尘 每 日 摄 入 的 BADGEs 比 成 人 摄 入 的 剂 量 高

2.7 倍. 对人体摄入 BADGEs 贡献最大的是罐头食品. 根据美国罐头食品中 BADGEs 的浓度水平推算

EDI 为 590 ng∙(kg∙Bw∙d)−1. 美国、中国、希腊成年人BADGEs 的 EDI 分别为 690、280、410 ng∙(kg∙Bw∙d)−1[17].
表中来源于食品罐头的 EDI 大于总 EDI，这可能是由不同的样本以及不同的推算方法导致的. 各种潜

在来源中，通过衣物每日被人体吸收的 BADGEs 剂量很低[50]. 牙科密封胶使用人数虽然有限，不属于

常规暴露，但是通过牙科密封胶进入人体中的 BADGEs 与通过罐头食品摄入的剂量处于同一数量级，

比通过粉尘摄入的剂量高两个数量级，比通过衣物进入人体的剂量高 4 个数量级，且牙科密封胶在儿

童中的使用量较大. 对比表中各个国家之间的 EDIs 发现，不同国家人群的 BADGEs 摄入水平相差不

大，基本处于同一数量级，且EDIs 远低于欧洲食品安全局于 2004 年规定的每日最大摄入量 10 mg∙(kg∙Bw∙d)−1.
但是应该注意的是，这个数据是根据尿液中 BADGEs 的浓度估算的暴露剂量，而未考虑到排便. 因此，

这个数据可能低于实际暴露剂量.
 
 

表 4    不同国家居民对 BADGEs 的每日暴露剂量 (ng·(kg·bw·d)−1)
Table 4    Estimated daily exposure doses of BADGEs based on potential sources in different countries(ng·(kg·bw·d)−1)

 

国家
Country

年龄
Age

粉尘[3, 9]

Dust
衣物[50]

Clothing
罐头食品[26]

Canned food
牙科密封胶[24]

Dental sealant
总量[17]

Total

越南

婴儿 0.690

幼儿 0.736

儿童 0.409

青少年 0.221

成人 0.158

美国

婴儿 9.58 25.8

幼儿 11.41 20.9

儿童 5.70 835

青少年 2.24

成人 0.90 590 239 690
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续表 4
国家

Country
年龄
Age

粉尘[3, 9]

Dust
衣物[50]

Clothing
罐头食品[26]

Canned food
牙科密封胶[24]

Dental sealant
总量[17]

Total

中国
儿童 3.22

成人 0.66 280

韩国
儿童 6.77 845

成人 1.38 241

日本
儿童 6.45

成人 1.40

希腊
儿童 825

成人 236 410
 
 

 6    结论与展望（Conclusions and perspectives）

作为广泛应用的涂料，BADGEs 已经在各种环境介质以及生物体中被广泛检出. 罐头食品、室内

粉 尘 和 牙 科 密 封 胶 等 是 人 体 暴 露 于 BADGEs 的 潜 在 来 源 ， 其 中 罐 头 食 品 的 摄 入 是 主 要 来 源 .
BADGEs 在各个基质中的分布与转化不同，例如不是所有的基质都能检测到 BADGE 及其衍生物. 上
个世纪针对 BADGEs 对人体健康影响做了许多的研究：基于现有的毒理学数据和消费者的低暴露水

平，2002 年，欧洲委员会得出结论，BADGE 不会对人体生殖或发育产生毒性作用；欧洲食品安全局在

2004 年报告表明，BADGEs 无内分泌毒性，且对人的胚胎和胎儿发育没有致畸作用或不利影响；

2005 年美国国家职业安全与健康研究所将 BADGE 认定为第三类致癌物和诱变剂，即对人体无致癌

性. 但相关研究表明 BADGEs 仍具有一定的细胞毒性和生殖毒性，且广泛存在于环境中，BADGEs 的

雌激素作用以及对细胞增殖的影响引起了学者的关注. 2012 年首次在人体尿液中发现了 BADGEs 的

存 在 ， 2016 年 首 次 发 现 了 BADGEs 对 动 物 胚 胎 的 致 死 作 用 ， 虽 然 目 前 没 有 直 接 的 证 据 表 明

BADGEs 对人体的健康危害，但仍应对其引起重视. 鉴于 BADGEs 的潜在毒性，并主要通过食品罐头

进入人体，建议孕妇以及婴幼儿尽量少食用罐头食品. 目前，由于 BADGEs 在环境介质中的报道相对

较少，应进一步研究 BADGEs 在环境中的迁移转化及其相关机理；此外，由于 BADGE 与蛋白质加成产

物的化学结构、毒性和过敏原潜力尚不清楚，应进一步研究 BADGE 与蛋白质的加成机理，避免因忽略

与蛋白质的作用产物而低估 BADGE 的毒性作用.
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