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摘要: 由于传统的溴代阻燃剂(brominated flame retardants, BFRs),如多溴二苯醚(PBDEs)和六溴环十二烷(HBCD)等具有较高的

生态风险,作为替代物的新型溴代阻燃剂(novel BFRs, NBFRs)被越来越多地生产和使用,如六溴苯(HBB)、五溴甲苯(PBT)、十
溴二苯乙烷(DBDPE)、1,2-双(2,4,6-三溴苯氧基)乙烷(BTBPE)、四溴邻苯二甲酸双(2-乙基己基)酯(TBPH)和 2,3,4,5,6,-五溴乙苯

(PBEB)等。 大量的 NBFRs 的生产、使用和废弃,导致其不可避免地释放到环境中,对生态环境和人类健康造成潜在的威胁。
已有研究发现很多 NBFRs 不仅具有急性毒性、肝脏毒性、内分泌干扰毒性和发育毒性等毒性效应,也具有生物富集、积累和放

大效应,存在生态风险。 但目前缺乏系统和总结性的研究概述,故基于现有的研究结果,本文综述了有代表性的 NBFRs 的毒

性效应研究内容和问题,并提出今后主要的研究方向。
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Abstract: Since legacy brominated flame retardants (BFRs) like polybrominated flame retardants (PBDEs) and
hexabromocyclododecane (HBCD) possessing higher ecological risks, as replacements, novel brominated flame re-
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tardants (novel BFRs, NBFRs) are more and more produced and used, such as hexabromobenzene (HBB), pent-
abromotoluene (PBT), decabromodiphenyl ethane (DBDPE), 1,2-bis (2,4,6-tribromophenoxy) ethane (BTBPE), tet-
rabromophthalate bis (2-ethylhexyl) ester (TBPH), 2,3,4,5,6-pentabromoethylbenzene (PBEB), etc. Substantial NB-
FRs have been inevitably discharged into the environment in the process of generation, application and disposal,
threatening the ecological environment and human health. It has been found that many NBFRs not only have toxic
effects involving acute toxicity, hepatotoxicity, endocrine disrupting toxicity, and developmental toxicity, but also
have bioaccumulation, bioconcentration, and biomagnification resulting in ecological risks. However, due to the
lack of systematic and summative review, this review summarizes the research contents and issues of the toxicity
and environmental behaviors of representative NBFRs, and then put forward the main future research directions.
Keywords: novel brominated flame retardants; acute toxicity; hepatotoxicity; endocrine disrupting toxicity; devel-
opmental toxicity; ecological risk

　 　 溴代阻燃剂(brominated flame retardants, BFRs)
是一类人工合成的并具有优异阻燃性能的化合物,
被广泛用于塑料、家具、汽车、建筑材料和纺织业等

行业[1]。 目前广泛使用的多溴联苯醚(PBDEs)和六

溴环十二烷(HBCD)等传统的 BFRs,由于具有较大

的毒性和生态风险[2],已被列入《斯德哥尔摩公约》
中受管控的持久性有机污染物 (POPs)名单[3]。 由

此,新型溴代阻燃剂(novel BFRs, NBFRs)开始逐步

替代传统的 BFRs 在全球范围内投入使用。 表 1 列

出了目前使用较为广泛的 NBFRs 的一些基本信

息[4]。 近年来,中国已经成为 NBFRs 的生产和使用

大国,产量约占全球总产量的 1/3,且逐年增加[5],十
溴二苯乙烷 (DBDPE)在中国 2006 年的产量是 12
000 t,同时以每年 85% 的速度在增长,中国潍坊

NBFRs 生产企业每年生产六溴苯(HBB)和五溴甲苯

(PBT)约 600 t[5]。 2019 年,全球卤化阻燃剂共使用

约 72 万 t,根据相关部门的市场研究,中国已成为亚

洲阻燃剂消耗量最大的国家,其中电子领域中阻燃

剂的使用在过去 4 年中增幅最大[6]。 由于大部分的

NBFRs 属于添加型阻燃剂,不与材料形成化学键,
随着生产、使用和废弃排放容易释放到环境中,并造

成环境污染。 因此,NBFRs 对生态环境和人类健康

都存在潜在威胁,需要进一步关注研究。
目前研究表明,几乎所有的环境介质(大气[7]、

灰尘[8-9]、水体[10-11]、沉积物[12-13]和土壤[14]等)和大量

的生物样品(如鸟类、鱼类和家禽等)[15-16],甚至是人

体样品(如血清、母乳等[17-18])中都检测到了 NBFRs
的存在。 由于大多数的 NBFRs 的饱和蒸气压很低,
且易被颗粒物吸附,故其在气相中的浓度较低,而在

大气颗粒物和灰尘中的含量较高,如 DBDPE 在空

气中的浓度为 pg·m-3水平,而在灰尘样品中的浓度

可达 μg·g-1水平[1, 19]。 中国黑龙江省住宅区空气中

DBDPE 平均浓度为 11 pg·m-3 [20],中国太湖北岸的

空气中 DBDPE 的平均浓度为 23 pg·m-3 [21],在空气

中 NBFRs 的分布主要呈现从农村到城市逐渐升高

的趋势。 由于 NBFRs 具有较高的正辛醇-水分配系

数(Kow),沉积物中浓度远高于水体中浓度。 目前在

� 全球范围内水体沉积物中检出 NBFRs 浓度较高的

区域是中国东江三角洲区域(247 ng·g-1(干质量))和
南非埃瑟克维尼市(171 ng·g-1(干质量))[13]。 NBFRs
在水体中的分布呈现从近岸到远海逐渐降低的趋

势,可能是由于人类活动的排放使得近岸水域 NB-
FRs 浓度普遍偏高。 中国广东省东江水体中 DB-
DPE 的浓度为 13 pg·L-1 [22]。 HBB 在中国渤海区域

检出浓度为 1.23 ~ 9.43 ng·L-1 [10],高于新加坡沿岸

海域(nd ~ 0.965 ng·L-1 )[23]、新加坡城市水体(0.0039
~ 0.49 ng·L-1)[24]、五大湖水体(nd ~ 0.70 pg·L-1 ),而
在远洋中检出浓度更低,大西洋和太平洋水体中浓

度为 nd ~ 0.02 pg·L-1 [1]。 此外,有研究者在北极大

气和海水中检测到了 2,3-二溴丙基-2,4,6-三溴苯醚

(DPTE)、HBB 和 PBT 的存在,表明它们与被禁止使

用的 PBDEs 具有相似的远程大气传输能力[25]。
作为一类新型的有机污染物,NBFRs 的生态毒

性效应也受到了研究者的广泛关注。 目前研究表

明,大部分 NBFRs 对生物不会产生急性毒性,但
NBFRs 会产生一定程度的肝脏毒性、内分泌毒性和

发育毒性等,对水生生物和人类健康均存在一定程

度的影响[1],更加详细的毒性数据和生态风险评估

也有待进一步研究。 由于 NBFRs 具有较强的亲脂

性,这使得多数 NBFRs 具有生物富集和生物放大效

应,造成潜在的生态风险。 即使 NBFRs 在环境中存

在的浓度较低,但由于生物放大等作用依然可能会
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引发生物体内的氧化损伤[26],干扰生物体内一些酶

和激素的正常表达过程[27],从而影响生物的生长、代
谢、发育和繁殖等过程[1]。 本文主要总结了 NBFRs
的几种毒性效应包括急性毒性、肝脏毒性、内分泌干

扰毒性和发育毒性等,并总结了 NBFRs 在环境中的

生物积累、富集和生物放大效应的研究结果,为评估

NBFRs 的毒性和生态风险提供参考。

1　 急性毒性(Acute toxicity)
急性毒性是指机体一次接触或 24 h 内多次甚

至连续接触某一化学物后,在短期内所引起的毒效

应,包括死亡效应[28]。 急性毒性测试通常以受试生

物的死亡作为毒性终点,为初步确定 NBFRs 的安全

使用剂量和环境风险,目前研究多使用 NBFRs 对生

物的半数致死剂量(half lethal dose, LD50 )与半数致

死浓度(LC50)和半数效应剂量(median effective dose,
ED50)与半数效应浓度(EC50 )等指标来进行探究[1]。
其中 LD50 指引起一群个体 50% 死亡所需剂量,
LC50 指能引起一群个体 50%死亡所需的浓度,一般

以 mg·m-3(空气)和 mg·L-1(水)来表示;ED50 指外源

化学物质引起机体某项生物效应发生 50% 改变所

需的剂量,如果以该污染物在环境介质中的浓度来

表示,则为 EC50
[1]。 Scanlan 等[29]研究得到,四溴邻

苯二甲酸双(2-乙基己基)酯(TBPH)能够产生急性毒

性,对大型溞 48 h 的 LC50 为 0.91 mg·L-1 (表 2)。
Usenko 等[30]研究得到 2,3,4,5-四溴苯甲酸 2-乙基己

酯(TBB)、HBB 和 TBPH 对斑马鱼胚胎的 LC50 值分

别为 7、10.7 和>20 mg·L-1。 Harju 等[31]的研究表

明,给大鼠腹腔注射 HBB 诱导肝脏生化效应,观察

到的最低作用剂量或浓度(lowest observed effect lev-
el, LOAEL)为 150 mg·kg-1(以体质量计);2,3,4,5,6-
五溴乙苯(PBEB)在兔体内进行急性毒性试验,LD50

>8 g·kg-1;大鼠连续 91 d 口服浓度剂量为 0.003 ~
40 mg·kg-1·d-1的 PBT 后,没有产生急性毒性效应,
LOAEL 为 0.35 mg·kg-1·d-1。 现有报道对 DBDPE
急性毒性研究较多,Dong 等[32]发现 DBDPE(1 mg·
L-1,96 h)对斑马鱼没有产生急性毒性,分别口服和皮

肤接触浓度>5 000 mg·kg-1和>2 000 mg·kg-1的 DB-
DPE 对兔子也没有产生急性毒性[33]。 Hardy 等[34]的

研究中使用 110 mg·L-1的 DBDPE 对大型溞、藻类和

表 1　 常见新型溴代阻燃剂(NBFRs)的部分理化性质

Table 1　 Physicochemical properties of common novel brominated flame retardants (NBFRs)

化合物类型

Classification
化合物名称

Compound
分子式

Formula
简称

Abbreviation
CAS 号

CAS#

相对分子

质量

Molecular
weight

饱和蒸气压

(25 ℃ )/Pa
Vapor pressure
(25 ℃ )/Pa

lgKow

单芳香族

Monoaromatic

六溴苯

Hexabromobenzene
C6Br6 HBB 87-82-1 551.5 1.14×10-4 6.07

五溴甲苯

Pentabromotoluene
C7H3Br5 PBT 85-22-3 486.62 1.22×10-3 6.99

四溴邻苯二甲酸双(2-乙基己基)酯
Tetrabromophthalate

bis (2-ethylhexyl) ester
C24H34Br4O4 TBPH 26040-51-7 706.1 1.55×10-11 10.08

多芳香族

Multiaromatic

十溴二苯乙烷

Decabromodiphenyl ethane
C14H4Br10 DBDPE 84852-53-9 971.2 6.00×10-15 11.10

1,2-双(2,4,6-三溴苯氧基)乙烷

1,2-bis (2,4,6-tribromophenoxy) ethane
C14H8Br6O2 BTBPE 37853-59-1 687.6 1.89×10-10 8.90

双(2,3-二溴丙氧基)四溴双酚 A
Tetrabromobisphenol A
bis (dibromopropyl ether)

C21H20Br8O2 TBBPA-DBPE 21850-44-2 943.6 1.60×10 10.42

环脂肪族

Cycloaliphatic

1,2-二溴-4-(1,2-二溴乙基)环己烷

1,2-dibromo-4-(1,2-dibromoethyl)
cyclohexane

C8H12Br4 TBECH 3322-93-8 427.8 1.05×10-4 5.24

注:数据来源 https://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/。
Note: Data from https://pubchem.ncbi.nlm.nih.gov/.
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表 2　 常见新型溴代阻燃剂急性毒性

Table 2　 Acute toxicity of NBFRs

NBFRs
受试生物

Subjects
暴露方式

Exposure route
暴露时间

Duration
毒性指标

End point
毒性效应

Toxic effect
浓度

Concentration
参考文献

References

HBB

大鼠

Rats
腹腔给药

Intraperitoneal
/ LOAEL /

150 mg·kg-1

(以体质量计

Based on body mass)
[31]

斑马鱼

Zebrafish
/ 6 ~ 168 hpf LC50

死亡

Death
10.7 mg·L-1 [30]

PBT

大鼠

Rats
口服

Oral
91 d LOAEL

无效应

No effect
0.35 mg·kg-1·d-1 [31]

鱼

Fish
/ / LC50

死亡

Death
>5 mg·L-1 [32]

TBPH

大鼠

Rats
口服

Oral
单次剂量

Single dose
/

没有急性毒性

No acute toxicity
5 000 mg·kg-1 [32]

大型溞

Daphnia magna
/ 48 h LC50

死亡

Death
0.91 mg·L-1 [29]

斑马鱼

Zebrafish
/ 6 ~ 168 hpf LC50

鱼卵死亡

Embryo death
>20 mg·L-1 [30]

DBDPE

兔子

Rabbits
皮肤接触/口服

Dermal/ Oral
/ LD50

死亡

Death

>2 g·kg-1

(以体质量计

Based on body mass)
[33]

大鼠

Rats
口服

Oral
90 d LD50

没有急性毒性

No acute toxicity

>5 000 mg·kg-1

(以体质量计

Based on body mass)
[31]

鳟鱼、大型溞

Rinbow trout,
Daphnia magna

口服

Oral
96 h NOEC

没有急性毒性

No acute toxicity
>110 mg·L-1 [34]

大型溞

Daphnia magna
/ 48 h EC50

运动停止

Motionless
19 μg·L-1 [35]

斑马鱼

Zebrafish
/ 96 h LD0

没有急性毒性

No acute toxicity
1 mg·L-1 [32]

BTBPE

大鼠

Rats
吸入

Inhalation
4 h LC50

运动行为、皮肤炎症等

Behavioral, dermatitis, etc.
>36.7 g·m-3 [31]

兔子

Rabbits
皮肤接触

Dermal
/ LD100 /

>10 g·kg-1

(以体质量计

Based on body mass)
[36]

2,3,4,5,6-
五溴乙苯

(PBEB)
2,3,4,5,6-

pentabromoe-
thylbenzene
(PBEB)

兔子

Rabbits
/ / LC50 / >8 g·kg-1 [31]

注:LD0 为最大非致死剂量,LD100 为绝对致死剂量,NOEC 为最大无影响浓度;LOAEL 为观察到的最低作用剂量或浓度。
Note: LD0 refers to maximum non-lethal dose, LD100 refers to absolute lethal dose, NOEC refer to no observed effect concentration, and LOAEL refer to

no observable adverse effect level.
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鱼类进行处理没有观察到明显的急性毒性。 而在

Nakari 和 Huhtala[35]的研究中,DBDPE 对大型溞,24
h 的 EC50 值为 19 μg·L-1,Hardy 等[34]在研究中说明

这一结果差异可能的原因在于 Nakari 和 Huhtala[35]

的实验中使用了含有甲苯助溶剂的 DBDPE 溶液,
并使用未知数量的二甲基亚砜(DMSO)进行稀释,甲
苯和 DMSO 的存在可能会使大型溞出现中毒反应。

目前对于 NBFRs 的急性毒性研究还不够充分,
首先不同种类的 NBFRs 对于生物的急性毒性产生

情况并不相同,如 DBDPE、1,2-双(2,4,6-三溴苯氧基)
乙烷(BTBPE)等可能对模式生物不会产生急性毒

性,但也发现如 TBPH 及其衍生物等对大型溞存在

急性毒性,这可能与 NBFRs 的亲脂性有较大关系,
延长暴露时间可能会使得 NBFRs 产生较为明显的

毒性效应。 其次,目前 NBFRs 的急性毒性研究集中

在少部分模式生物上,缺少更高级的生物种类如哺

乳动物的研究,后续还需要进一步扩大 NBFRs 的急

性毒性测试生物范围,为 NBFRs 对人体的实际风险

提供参考。 最后,在实际环境中,水环境体系的 pH、
溶解有机质水平和水体温度等原因都可能会影响

NBFRs 的生物毒性,因此在实际的湖泊、河流和海

洋等环境中 NBFRs 的急性毒性还需要进一步探究,
来更加准确地确定 NBFRs 的生态风险。

2　 肝脏毒性(Hepatotoxicity)
研究证实,NBFRs 的暴露会使生物肝脏细胞内

产生活性氧物种 (ROS),从而诱发氧化应激效应。
Szymańska[37]在研究中发现,在小鼠体内注射 HBB
致死剂量的 20% ~ 90%时,虽然不能够观察到小鼠

肝脏细胞的明显毒性病理学变化,但短时间内肝脏

中谷胱甘肽 (GSH)水平降低。 Feng 等[26]的研究表

明,5、10 和 100 mg·kg-1的 DBDPE 均能够使淡水金

鱼(Carassius auratus)肝脏细胞中 GSH 水平明显降

� 低,可能是由于 DBDPE 使得淡水金鱼肝脏细胞发

生严重的氧化应激效应,从而使得 GSH 合成过程受

阻。 Egloff 等[38]的研究结果表明,当 BTBPE 浓度为

>0.03 μmol·L-1和 0.1 μmol·L-1时,鸡胚胎肝细胞中

细胞色素 P450-1A4/5(CYP1A4/5)的 mRNA 表达水

平分别提高了 115 倍和 18 倍,严重影响了肝细胞的

代谢活动。 Nakari 和 Huhtala[35] 的研究结果表明,
DBDPE 的浓度变化会影响虹鳟鱼和褐鳟鱼肝细胞

中 7-乙氧基异吩恶唑脱乙基酶(EROD)活性,虹鳟鱼

EROD 活性在 DBDPE 暴露浓度为 12.5 μg·L-1时达

到峰值,之后活性开始显著下降,25 μg·L-1时降低

至 0;而褐鳟鱼 EROD 活性随 DBDPE 浓度升高而持

续降低,在 25 μg·L-1时降低至 0。 目前对于 NBFRs
的肝脏毒性研究较为全面,结果表明 NBFRs 暴露会

通过以下几种方式产生肝脏毒性:触发肝脏细胞氧

化应激现象、诱导合成细胞色素 P450 酶的 mRNA
的过量表达影响相关肝脏基因的表达、改变肝脏细

胞内相应的酶活性等。 以上研究证实了 NBFRs 对

生物存在一定的肝脏毒性效应(表 3)。

3　 内分泌干扰毒性(Endocrine disrupting toxicity)
由于部分 NBFRs 分子结构与多种生物激素分

子类似,NBFRs 具有内分泌干扰作用和雌(雄)激素

效应[39]。 在酵母雌(雄)激素筛选研究中发现,TBB
(0.91 μmol·L-1 )能够引起酵母 62%抗雌激素作用,
TBPH(425 μmol·L-1 )能够引起 74% 的抗雄激素作

用。 在人体正常乳腺细胞的研究中,TBPH 对抗雄

激素的活性和抗糖皮质激素类药物的活性 IC50 值

分别为 0.1 μmol·L-1和 0.3 μmol·L-1 [27]。 Jin 等[40]将

斑马鱼暴露在高浓度的 DBDPE 沉积物中(1 000.0
μg·kg-1(以干质量计))后,受精后 48 h 没有出现死

亡、畸形等现象,但受精后 120 h 的斑马鱼游泳距离

明显短于对照组,同时通过对 2 组神经相关基因的

表达水平、AChE 活性和细胞凋亡情况进行测定发

现,斑马鱼的神经毒性效应较小。 Sun 等[41]的研究

结果表明,给 Balb/C 小鼠喂食含有 5、20、100 和 200
mg·kg-1·d-1含有 DBDPE 的玉米油,小鼠体内促甲

状腺激素(TSH)水平升高,血清游离三碘甲腺原氨酸

(FT3)、总三碘甲腺原氨酸(TT3)、游离甲状腺素(FT4)
和总甲状腺激素(TT4)降低,说明 DBDPE 虽然对小

鼠不能产生急性毒性效应但会干扰鼠类体内甲状腺

相关激素的分泌,由此可能会导致血糖问题等一系

列生理不良反应。 Smythe 等[42]也发现了类似的毒

性效应,DBDPE 能够抑制肝细胞内 3,3,5,5-四碘氨

酸形成 3,3,5-三碘氨酸的过程,是被发现的首个能够

抑制碘甲状腺氨酸脱碘酶(DIO)活性的非羟基化污

染物。 在 Egloff 等[38]的实验中,使用 CEH(原代鸡胚

胎细胞)和鸡卵 2 种受试生物进行测试,BTBPE 能

够使碘甲腺原氨酸脱碘酶Ⅲ(DIO3)mRNA 显著表达

并提高 CYP1A4/5 mRNA 表达水平,这可能与肝脏

对类甲状腺激素化合物的轻微反应有关[38]。 另一项

研究中,14.5 μmol·L-1的 BTBPE 能够使酵母菌株

β-半乳糖苷酶的生成降低 12.2% ,12.1 μmol·L-1的

BTBPE 能够抑制酵母发光强度的 31% ,说明 BTB-
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PE 具有抗雌激素的作用,具有一定的生态风险[43]。
Curran 等[44]的研究表明,在大鼠的饮食中添加梯度

浓度的 TBECH(0 ~ 5 000 mg·kg-1 ),饲喂 28 d 后检

测到雌性大鼠血清中三碘甲状腺原氨酸(T3)、四碘

甲状腺原氨酸(T4)水平升高,而雄性大鼠激素水平

无明显变化。 Marteinson 和 Fernie[45]将 β-TBECH 按

0.239 ng·g-1·d-1的浓度添加到红隼的食物中,使得

红隼的雄激素依赖行为增加,同时提高了雄性红隼

的交配能力和攻击性。 Larsson 等[46]研究发现,在人

肝癌细胞中观察到 4-(1,2-二溴乙基)-1,2-二溴环己

烷(TBECH)与雄激素受体(AR)能够紧密结合,半抑

制浓度(IC50)为 163 nmol·L-1;在 AR 活化试验中观

察到相关的雄激素活性,IC50 为 42.7 nmol·L-1,结
果表明 TBECH 可以激活人的 AR。 而在另一项研

究中,结构不同的 TBECH 激活人类 AR 的能力并

不相同,TBECH-γ 和 TBECH-δ 激活 AR 的能力比

TBECH-α 和 TBECH-β 更强 [47]。 大部分 NBFRs 不

会对生物产生急性毒性效应,但由于具有与内分

泌激素较为相似的分子结构,在生物体内易产生

内分泌干扰效应,如抗雌、雄激素作用、抑制各类

内分泌激素的分泌过程、抑制 DIO 活性、与 AR 紧

密结合并激活人体 AR 并具有不同的激活能力等

影响(表 4)。
目前的研究表明,NBFRs 会通过影响生物体内

激素水平、基因表达水平等方式对受试生物产生毒

性效应,从而对生物的运动能力等产生干扰,但由于

更高营养级的生物体内各激素、腺体之间的信号传

递等过程较为复杂,NBFRs 的内分泌干扰毒性在不

同的生物体中的产生机制、作用方式等仍不够清晰

明确,有待进一步研究。

4　 发育毒性(Developmental toxicity)
传统的 PBDEs 已被证实具有发育毒性,BDE-

47 会引发斑马鱼的发育异常,包括孵化延迟和生长

减少、身体背侧弯曲异常以及一些心脏缺陷等[48],除
BDE-47 外其他同系物如 BDE-28、BDE-99 和 BDE-
100 也能够导致斑马鱼的发育异常[49]。 此外,研究

发现 TBBPA[50]和 HBCD[30]也能够引发斑马鱼的行

为和发育异常。 目前的研究表明,部分 NBFRs 也具

有与传统 BFRs 类似的发育毒性效应(表 5)。 Wang
等[51]的研究表明,1 μmol·L-1的 TBECH 会影响斑马

鱼幼鱼的运动能力,抑制游泳行为,对其游泳距离和

速度均有影响;10 μmol·L-1的 TBECH 能够降低斑

马鱼胚胎的孵化成功率(72 hpf:59% ;96 hpf:73% ),
同时也降低了斑马鱼胚幼鱼心率,并导致形态学异

常。 Nakari 和 Huhtala[35]的研究表明,暴露在 25 μg·
L-1的 DBDPE 中能够使斑马鱼卵的孵化成功比例

降低至空白对照组的 60% ,而 12.5 μg·L-1对斑马鱼

卵孵化成功比例几乎没有影响;但 12.5 μg·L-1和 25
μg·L-1的 DBDPE 均能够使得斑马鱼幼鱼的死亡率

高于空白对照组。 Usenko 等[30] 的研究结果表明,
TBBPA、HBB 等 NBFRs 能够引起斑马鱼胚胎的死

亡,其中 TBBPA 的 LC50 最低(1.45 mg·L-1 ),毒性最

强,其衍生物 2,2-双 [4-(2-羟基乙氧基)-3,5-二溴苯

基]丙烷(TBBPA-OHEE)毒性相似,LC50 为 2.2 mg·
L-1;而 TBPH 和二溴新戊二醇(DBNPG)2 种 NBFRs
不会导致斑马鱼胚胎的死亡,LC50 >20 mg·L-1。 虽

然部分 NBFRs 已经被证实具有生物发育毒性,能够

降低斑马鱼胚胎孵化率提高幼鱼死亡率,但研究集

中在斑马鱼及其幼体中,更广泛的发育毒性研究还

需要进一步关注。
虽然部分 NBFRs 已经被证实具有生物发育毒

性,能够降低斑马鱼胚胎孵化率提高幼鱼死亡率,但
目前已经研究的 NBFRs 种类仍较少,如 HBB、PBT
等目前使用量逐渐增多的 NBFRs 发育毒性数据仍

不够全面,不能够完整评价 NBFRs 作为 BFRs 的替

代品所可能会出现的潜在生态毒性风险。 同时,现
有发育毒性的相关研究多集中在斑马鱼及其幼体

中,更广泛的发育毒性如哺乳动物中的研究还需要

进一步开展。

5　 生态风险评价(Ecological risk assessment)
由于 NBFRs 水溶性差、脂溶性强的特性,导致

其易进入生物体内并积累,使得 NBFRs 在一定程度

上存在生物积累效应,导致潜在的生态风险。 生物

富集(bioconcentration),是指生物机体从环境中蓄积

某种元素或难分解的化合物,使生物体内该物质的

浓度超过在环境中浓度的现象。 生物放大(biomag-
nification)是指在食物链中,某种元素或难分解的化

学物随营养级的提高而富集系数逐渐增高的现象。
生物积累(bioaccumulation)是指同一生物随着其生

长发育期的延长或随着其年龄增长,环境中某元素

或难分解化学物的富集系数也不断增大的现象,是
生物富集和生物放大共同作用的结果[28]。 分别使用

生物富集系数(BCF)、生物放大系数(BMF)和生物积

累系数(BAF)来体现。
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表 3　 常见新型溴代阻燃剂肝脏毒性

Table 3　 Hepatotoxicity of NBFRs

NBFRs
受试生物

Subjects
暴露方式

Exposure route
暴露时间

Duration
毒性指标

End point
浓度

Concentration
参考文献

References

HBB
Balb/C 小鼠

Balb/C mice
口服

Oral
72 h

肝脏细胞 GSH 水平

Liver glutathione levels
致死剂量的 20% ~ 90%
20% ~ 90% of lethal doses

[37]

DBDPE

淡水金鱼

Carassius auratus
腹腔注射

Injected intraperitoneally
30 d

肝脏细胞 GSH 水平

Liver glutathione levels
5、10、100 mg·kg-1 [26]

虹鳟鱼

Rainbow trout
褐鳟鱼

Brown trout

口服

Oral
8 d

EROD 活性

EROD activity
0 ~ 50 μg·L-1 [35]

BTBPE
鸡胚胎肝细胞

Chicken embryonic
hepatocyte

/ 36 h CYP1A4/5 0.03、0.1 μmol·L-1 [38]

表 4　 常见新型溴代阻燃剂内分泌干扰毒性

Table 4　 Endocrine disrupting toxicity of NBFRs

NBFRs
受试生物

Subjects
暴露方式

Exposure route
暴露时间

Duration
毒性指标

End point
毒性效应

Toxicity effect
浓度

Concentration
参考文献

References

DBDPE

斑马鱼

Zebrafish
沉积物

Sediment
48 hpf

游泳距离

Free-swimming
distance

无

No effect
62.5 ~ 1 000
μg·kg-1 [40]

斑马鱼

Zebrafish
沉积物

Sediment
120 hpf

游泳距离

Free-swimming
distance

距离减短

Distance was shortened
62.5 ~ 1 000
μg·kg-1 [40]

Balb/C 小鼠

Balb/C mice
口服

Oral
30 d

激素水平

Hormone levels

TSH 升高;
FT3、TT3、FT4、TT4 降低

TSH: ↑;
FT3, TT3, FT4, TT4:↓

5、20、100、
200 mg·kg-1·d-1 [41]

BTBPE

酵母菌

Yeast
/ /

酶生成量;
发光强度

β-galactosidase
production,

yeast luminescence

酶生成量降低 12.2%
发光强度降低 31%

β-galactosidase
production reduce by 12.2% ,

yeast luminescence
inhibit by 31%

14.5 μmol·L-1

12.1 μmol·L-1
[43]

CEH/鸡胚

CEH/Eggs
添加/注射

Expose/ Inject
36 h

DIO3 mRNA 表达水平

Expression level of the
gene encoding DIO3

抑制 DIO3 表达

CYP1A4/5 增加

Inhibition of
DIO3 expression,
CYP1A4/5 increase

0.051、0.36、3.2
mg·mL-1 [38]

TBECH

F344 大鼠

F344 rats
饮食口服

Oral
28 d

激素水平

Hormone levels

雌性:T3、T4 增加

雄性:无效应

Female: T3, T4 increase;
Male: No effect

1 250
mg·kg-1 [44]

美国红隼(猎鹰)
American kestrels
(Falco sparverius)

口服 82 d
生物行为

Biologic behavior

雄激素依赖行为增加

Increased androgen
dependent behavior

0.239
ng·g-1·d-1 [45]
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　 　 目前研究结果表明,NBFRs 的生物积累、富集

和放大效应与 NBFRs 的种类、生物种类、研究区域

等有关。 He 等[22]在中国东江区域采样研究得到,
DBDPE 在东江 3 种鱼类中 BAF 为 6.1 ~ 7.1,说明在

该流域 DBDPE 在 3 种鱼类中存在生物积累效应。
Wu 等[52]在中国广东省清远市龙塘镇电子废物回收

站附近的池塘中进行采样,每年约有 170 万 t 电子

废物在该地区拆解,池塘中 BTBPE 的 BAF 值为

3.32 ~ 6.08,存在生物积累效应。 Mo 等[53]在中国南

方某电子废物回收站附近采样得到,饵料鱼/翠鸟体

内 BTBPE 的 BMF 为 1.90 ~ 3.60,能够说明翠鸟对

BTBPE 具有生物放大作用,但 DBDPE 在饵料鱼/翠
鸟的食物链中 BMF 为 0.10 ~ 0.77,不存在生物放大

作用。 在加拿大温尼伯湖的食物网中测得的 BTB-
PE 在 3 条碧古鱼的食物链中均具有生物放大效应,
碧古鱼/白亚口鱼(walleye/white suckers)、碧古鱼/白
鲑鱼 (walleye/white fish)和碧古鱼/金目鱼 (walleye/
goldeye)的 BMF 分别为 2.5、2.4 和 1.1,但在该湖其

他的食物链中 BTBPE 的 BMF 值<1,没有发现生物

放大现象[54]。 Hou 等[55]发现中国南海西沙群岛的珊

瑚礁水域中一个包含 29 种生物的食物网中有 11 种

NBFRs 都具有生物放大作用,BAFs 为无脊椎动物

2.28 ~ 3.41,鱼类 3.23 ~ 3.71;营养级放大因子(TMF)
为 1.53 ~ 5.32。 以上结果表明,NBFRs 能够在食物

链和食物网中进行传递和富集,使得其环境存在愈

加广泛,存在一定程度的生态风险。
为考察 NBFRs 对生态环境和人类健康的风险,

常使用风险商(RQ)来评价物质的生态风险水平,RQ
为环境浓度(MEC)和预测无效应浓度(PNEC)的比

值,RQ 可分为几个等级:RQ<1.0 表示无显著风险;
1.0≤RQ<10 表示没有潜在的不良反应;10≤RQ<
100 表示显著的不良反应;RQ≥100 表示应预期潜

在的不良反应。 部分 NBFRs 的 RQ 值如表 6 所示,
其中化合物的 PNEC 值由实验获得或使用 LC50 /
1000 或 EC50 /1000,大部分 NBFRs 的 RQ 值都远<1,
生态风险较低,如 BTBPE,RQ 值通过MEC(5.22 ng·
L-1)和 PNEC(0.53 μg·L-1)比值计算得到为 0.01;RQ
最高的是 TBPH(8.97),其中 MEC 值为 13 900 ng·
g-1(以干质量计),PNEC(沉积物)值为 1.55 mg·kg-1

(以干质量计)。 Hou 等[56]对全球范围内 NBFRs 的

RQ 值进行了估算,不同区域 NBFRs 的 RQ 值变化较

大,呈现一定程度的区域特性,如在 NBFRs 浓度较高

的工业区沉积物中,几种 NBFRs 的 RQ 值均>1.0。 现

有的 RQ 值显示,作为传统溴代阻燃剂的替代品 NB-
FRs 的生态风险较低,但由于其亲脂性能够在食物链

和食物网中产生生物积累和放大效应,因此评判其潜

在的生态风险和危害还需要更多的毒性数据。

6　 结论与展望(Conclusion and prospects)
随着 NBFRs 被越来越多地生产和使用,导致其

在各个环境介质以及生物体内都有检出。 与传统

BFRs 相同的是,NBFRs 同样具有远距离迁移的能

力。 NBFRs 会对生物体产生急性或者慢性毒性效

应,如肝脏毒性、内分泌干扰毒性和发育毒性等。 同

时,NBFRs 具有一定的生物累积效应,并能随着食

物链产生生物积累、富集和放大效应,对生态环境和

人类健康存在潜在的风险。 然而,目前对 NBFRs 的
毒性研究数据仍不够充分,不同的研究会得出相反

的结论,而且目前的研究多集中在实验室的简单体

系,暴露浓度较高,因此未来的研究需要考虑实验方

法的标准化和可靠性,并进行低浓度的 NBFRs 暴露

实验研究,同时兼顾环境的复杂性和污染的多样性。
对于 NBFRs 急性毒性的研究,还应进一步补充开展

在更高营养级的生物如哺乳动物中的急性毒性研究,

表 5　 常见新型溴代阻燃剂发育毒性

Table 5　 Developmental toxicity of NBFRs

NBFRs
受试生物

Subjects

暴露方式

Exposure route

暴露时间

Duration

毒性指标

End point

浓度

Concentration

参考文献

References

DBDPE
斑马鱼

Zebrafish
/ /

鱼卵孵化成功率降低至 60%

Hatching rate reduce to 60%
25 μg·L-1 [35]

TBECH

斑马鱼

Zebrafish

幼鱼暴露

Zebrafish larvae exposed
72/96 hpf

胚胎孵化成功率: 59% /73%

Hatching rate: 59% / 73%
10 μmol·L-1 [51]

斑马鱼

Zebrafish

幼鱼暴露

Zebrafish larvae exposed
6 dpf

游泳速度和距离降低

Free swimming distance diminished
0.01 ~ 1 μmol·L-1 [51]
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表 6　 常见新型溴代阻燃剂的在水体和沉积物中的 PNECs 和 RQ 值

Table 6　 PNECs and RQ of NBFRs

NBFRs
受试生物

Subjects
EC50 /LC50

PNECs(水体)

PNECs (Water)

PNECs(沉积物)

PNECs (Sediment)
MEC RQ

参考文献

References

HBB
斑马鱼

Zebrafish

LC50:

10.7 mg·L-1
10.7 μg·L-1

1.55 mg·kg-1

(以干质量计

Based on dry mass)

9.43 ng·L-1 0.006 [57]

TBPH

大型溞

Daphnia magna

LC50:

0.91 mg·L-1
0.91 μg·L-1

1.55 mg·kg-1

(以干质量计

Based on dry mass)

黑虫

Lumbriculus
variegatus

NOEC /

≥127 mg·kg-1

(以干质量计

Based on dry mass)

13.9 μg·g-1 8.97

[29]

[58]

DBDPE

大型溞

Daphnia magna

EC50:

19 μg·L-1
0.0019 μg·L-1 / 10.8 pg·L-1 0.0057 [35]

溪流摇蚊

Chironomus
riparius

NOEC /
100 mg·kg-1

(以干质量计

Based on dry mass)

247 ng·g-1 0.0247 [34]

BTBPE / / 0.53 μg·L-1 / 5.22 ng·L-1 0.01 [1]

TBBPA-DBPE
斑马鱼

Zebrafish
EC50:100 mg·L-1

100 μg·L-1

(淡水 Freshwater)

10 μg·L-1

(海水 Seawater)

927 μg·g-1

(淡水 Freshwater)

92.7 μg·g-1

(海水 Seawater)

4.53 μg·g-1 0.0049 [56]

PBEB / NOEC:20.1 μg·L-1

0.201 μg·L-1

(淡水 Freshwater)

0.0201 μg·L-1

(海水 Seawater)

1.55 μg·g-1

(淡水 Freshwater)

0.155 μg·g-1

(海水 Seawater)

32 pg·L-1 0.00016 [56]

注:MEC 表示环境浓度,RQ 表示风险商,PNECs 表示预测无效应浓度,其值是参考 Xiong 等[1]和 Hou 等[56]的研究计算结果。
Note: MEC refers to measured environmental concentration, RQ refers to risk quotient; PNECs refers to predicted no effect concentration, and the value

of PNECs refers to Xiong[1] and Hou[56]’s research and calculation results.

并探究在实际环境介质中的急性毒性情况;内分泌

干扰毒性的作用机制目前尚不明确,也有待进一步

探究;发育毒性多集中在某一 2 种 NBFRs 中,毒性

数据不够全面,需要进一步补充。
由于 NBFRs 具有高 Kow 值、低挥发性等特性,

� 导致其容易被吸附和迁移到土壤、沉积物和有机质

等固体介质中,进而影响其生物有效性。 此外,NB-
FRs 也可以发生光降解、生物降解等转化过程,这些

过程都会影响 NBFRs 的毒性效应,但这方面的研究

结果缺乏。 总之,虽然目前已有较多关于 NBFRs 毒
性的研究,但是其致毒机制和在实际环境中的毒性

效应仍需进一步研究,也需关注 NBFRs 在不同食物

链中的生物富集、积累和放大效应带来的生态风险。
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