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摘要    随着越来越多分子中含有手性结构的持久性有机污染物(POPs)进入环境

介质, 对其环境界面过程及生态安全的研究已成为环境科学领域的一个热点. 目前, 

有关手性 POPs 的研究主要集中在外消旋体水平上, 在对映体层面研究环境中手性

POPs 的历史并不长. 但由于手性 POPs 不同对映体在生物学效应方面存在显著的差

异, 因此, 手性 POPs 环境行为及其潜在生态风险对映体选择性效应更应值得重视. 

本文将在对映体水平上对手性 POPs 在各环境介质中的迁移、转化、生物体内的富

集以及毒理学效应等方面的研究进行综述. 
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1  引言 

手性是一个几何学的概念. 1848 年, 法国科学家

Louis Pasteur首次把手性(chirality)概念引入到化学领

域. Lord Kelvin 将手性定义为“任何一个不能与其镜

像完全重叠的几何构型或者点群都可以说其具有手

性”. 手性是自然界的本质属性. 从宏观角度看, 手

性是自然界的一个重要形态特征, 手性现象无处不

在. 如左右对称的形态及攀缓和缠绕植物的茎蔓旋

向, 微生物中的许多螺旋状细菌等都涉及手性. 目前, 

手性研究在生命科学、现代医药学、材料学和环境化

学等领域均具有非常重要的价值.  

由于卤原子(杂原子)的引入, 许多含卤 POPs 均

具有手性异构特征. 这些含有手性结构的 POPs, 人

们通常把它们称作手性 POPs. 首批列入《关于持久

性有机污染物的斯德哥尔摩公约》受控名单的 POPs

共 12 种, 其中四分之三均具有手性结构. 随着全球

工业的发展和人们对 POPs 认识的日益深入, POPs 清

单数量逐年增加, 出现了一大批新型手性 POPs. 另

外, 除了手性 POPs母本化合物外, 一部分 POPs代谢

产物也具有手性结构(或者母本化合物本身并不具有

手性结构的物质, 但是经过一系列生物转化过程后, 

产生了含手性结构的中间代谢产物), 如氧化氯丹

(oxychlordane, OXY)、甲磺基多氯联苯(MeSO2-PCBs)

等. 这些新成员的加入无疑将增加手性 POPs 风险评

价和管理工作的复杂性.  

目前, 手性在生命科学、药物学和现代医学等领

域已经具有举足轻重的意义, 在化学领域中越来越

受到人们的关注, 尤其是在环境化学领域也显示出

非常诱人的前景. 但是一直以来, 在研究手性 POPs

环境行为及生态效应时, 一般都把它们视为单一化

合物. 而且, 几乎所有的环境法规也把其当成单一化

合物管理, 这有可能会高估或者低估该类污染物的

生态风险和健康安全效应[1]. 对手性 POPs 研究的深
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入不但是环境科学发展到今天的必然, 同时也将促

进环境科学向更微观方向纵深发展.  

2  手性 POPs 在多介质环境中的迁移、转化 

手性 POPs 具有半挥发性, 可以从水体或土壤介

质中以蒸汽的形式进入大气, 通过大气环流在大气

环境中作长距离迁移并发生沉降, 当温度升高时, 它

们再次挥发进入大气, 进行迁移. 由于这种过程不断

地发生, 使得手性 POPs 可沉降到世界的任何一个角

落, 对全球环境造成污染, 严重威胁生态安全和人类

健康. 手性 POPs 在多介质环境中的迁移、交换过程

已成为当今该类研究的前沿和热点之一. 已有研究

表明: 通过测定手性 POPs 在各环境介质中的对映体

比(ER 值)或对映体分数(EF 值), 可以区分新旧污染

源, 区分微生物降解过程和非酶促过程, 追踪手性

POPs 在多介质环境中的迁移、转化过程[2].  

2.1  土壤-大气交换 

手性 POPs 在土壤中优先选择性降解的一致性使

得其可以成为全球或地区性土壤-大气交换的示踪物. 

通过对全球大部分地区土壤中 POPs 对映体残留特征

分析表明: (+)-顺式和()-反式氯丹((+)-cis-chlordane, 

(+)-CC; ()-trans-chlordane, ()-TC)和(+)-环氧七氯化

物(heptachlor-exo-epoxide, HEPX)的残留都高于它们

各自的对映体[3]. 在其余一小部分地区, OXY、o,p′-

滴滴涕(o,p′-DDT)和 α-六六六(α-HCH)土壤微生物选

择性降解具有不一致性, 但可以作为当地土壤-大气

交换示踪物. Leone 等通过对农田土壤上方大气样品

中 α-HCH、TC 和 CC、o,p′-DDT、OXY 和七氯

(heptachlor, HEPT)测定后发现 , 大气样品中手性

POPs 的对映体分数与土壤中的对映体分数相近, 并

且随着高度的增加, 浓度逐渐降低, 由此推断大气中

手性 POPs 的主要来源为土壤中残留化合物的蒸发[4]. 

Bidleman 等[5]对过去 30 年间大气和土壤中氯丹对映

体分数进行了分析. 实验结果表明: 过去 30 年大气

中氯丹对映体分数发生了明显变化, 由外消旋形式

逐渐变成了非外消旋形式, 对映体分数介于土壤中

氯丹对映体分数和现阶段使用的外消旋形式氯丹对 

映体分数之间, 并且很大程度上受土壤中氯丹释放

的影响. Finizio[6]对不列颠哥伦比亚省菲沙河谷农田

土壤中手性农药释放情况的研究发现, 虽然HEPX的

浓度在垂直剖面上随着高度的增加逐渐降低, 但是

土壤上方 HEPX 的 EF 与土壤中的 EF 值相比并未变

化. 这表明: 大气中 HEPX 并不是通过 HEPT 的光解产

生(或者只有其中极小的一部分), 而是主要来自土壤中

HEPX 的释放. 同时, 以上研究均证实来自土壤挥发

产生的手性 POPs 已成为大气污染的一个重要来源. 

2.2  大气-水体交换 

手性 POPs 在水体-大气界面的交换过程具有长

期趋势、季节周期性和短期变化等特点, 这导致了污

染物在挥发过程中的周期性变化. 其中长期变化趋

势将是手性 POPs 用量逐渐减少和全球蒸馏效应共同

作用结果的体现, 季节性周期的发生可能是由于温

度、空气浓度的改变, 短期的变化效应则可能是由于

气团中污染源的变化所引起的. α-HCH 在安大略湖大

气中的 EF 值呈季节周期变化[7], 而北极圈及其附近

水域中 EF 值变化与纬度相关[8].  

水体-大气界面的交换参数同样可以作为大气界

面交换示踪物, EF 值通常用作估算手性 POPs 从水体

挥发到大气界面的比例. 科学家对斯堪的纳维亚半

岛环境样品中不同的氯丹化合物对映体进行检测 . 

结果显示: 大气中的所有氯丹化合物都以外消旋体

形式存在, 由此表明在大气长期运输过程中氯丹的

分解并未发生生物降解, 而是以非生物过程(化学、光

化学反应等)为主[9]. Covaci 等[10]通过调查收集样品

中的 α-HCH 对映体残留发现, 波罗的海地区大气中

α-HCH 对映体分数小于 0.5, 而地中海大气中 α-HCH

对映体分数则大于 0.5, 同样的情况也出现采集自大

西洋的样品中, α-HCH 对映体分数与采样点的地理特

征、α-HCH 的浓度、气温变化相关. Bidleman 等北美

五大湖和北极地区的气-水气体交换和土壤中残留农

药的蒸发情况进行了研究, 利用有机氯农药的对映

体比值, 确定了大气中有机氯农药的不同来源, 提出

“手性 POPs 的对映体比值可以作为大气界面交换示

踪物”. 

3  手性 POPs 的生物转化及生物积累效应 

手性 POPs 是一类具有很强毒性、可远距离传输 

的污染物, 其环境降解具有对映体选择性, 并能随食

物链在动物和人体中累积、放大. 研究手性 POPs 在

生物体内的对映体选择性吸收、富集和分布及其在食

物链中的传递过程, 有助于科学家更加深入系统认
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识手性 POPs 的致毒机理, 并建立更好的阻断措施.  

3.1  手性 POPs 的微生物降解 

大量研究表明手性 POPs 在各环境介质迁移、转

化过程中的对映体选择性差异主要归因于微生物降

解过程中具有对映体选择性. 1999 年, Lewis 课题组

发表在 Nature 的研究成果指出: 手性农药环境安全

评价过程应考虑环境微生物降解过程中的手性选择

性及环境变化因素. 一系列重大的环境变化如热带

森林的砍伐、全球变暖等都会改变微生物的基因序列, 

从而使其对手性污染物的对映体选择性发生变化 , 

最终改变手性污染物在环境中的相对残留[12]. Buser

等研究表明: 在好氧条件下(+)-α-HCH 异构体在污泥

中被优先降解 [13]; 在珠江三角洲的土壤样品中 , 

o,p′-DDT 和 α-HCH 都发生了对映体选择性降解, TC 

和 CC 的(-)对映体被优先降解[14]; Wong 等[15]调查发

现的 Hartwell、Hudson 和 Housatonic 沉积物中 8 种

手性多氯联苯(PCBs)对映体比值的非外消旋组成 , 

证实了手性 PCBs 在土壤环境中的对映体选择性降解; 

Jamshidi 等[16]发现农村与城市相比其土壤中的手性

PCB95, 136, 146 更容易发生对映体选择性降解, 并

将其归因于城市化对对映体选择性降解的影响, 或

城市中外消旋 PCBs 大气输入速率超过了其对映体降

解速率 . 在珠江三角洲地区河床和江口的底泥中 , 

γ-HBCD 同样存在微生物降解对映体选择性差异, 其

EF 值范围在 0.431+/0.035 和 0.479+/0.010 之间. 最

近我们研究组关于 α-HCH 在浙江省农田土的残留特

征分析结果表明: α-HCH 的 EF 值变化在 0.199 到 

0.905 之间, 并且与土壤中生物量碳呈负相关[17].  

3.2  手性 POPs 在生物内的选择性富集 

除了微生物降解对映体选择性差异外 , 手性

POPs 在生物内富集也具有选择性. Lu 等[18]通过对公

鸡喂食工业氯丹后发现 , 所有的公鸡组织样品中

()-CC 和(+)-TC 都出现了对映体选择性积累, 在脂

肪、皮肤和肝脏中表现的尤为明显. 在对中国南部多

种食用鱼体内有机氯农药残留分析后发现, (+)-o,p′- 

DDT 在所有的鱼体内优先富集, 而 o,p′-DDD, o,p′- 

DDT 代谢产物则以()对映体形式富集[19]. Karlsson

等报道了在巴伦支海鲟鱼中()-CC 和()-TC 更易在

雌性鲟体内累积 , 在雄性鲟体内对映体含量则相  

反[20]. 而在家产蛋类中, ()-α-HBCD 优先富集[21]. 通

过对中国南部电子垃圾区鸟类肌肉组织中 α-HBCD

检测表明, ()-α-HBCD 对映体主要在陆生鸟类中富

集, 而(+)-α-HBCD 对映体主要在水生鸟类中富集[22].  

手性 POPs 在生物转化和转运过程具有对映体选

择性是其在生物体内对映体富集效应的主要原因 . 

通常, 转运酶类的诱导是生物体对有机污染物代谢

的主要最初途径, 其中细胞色素单加氧酶(CYP)是生

物转运代谢过程中最主要的酶系. 在 CYP 家族中, 

CYP2B 家族在 PCBs 选择性代谢及 α-HCH 生物累积

中起主要作用. 在大鼠和小鼠的微粒体实验中, 研究

者发现, (+)-PCB136 的吸收远远大于()-PCB136, 表

明前者与 CYP 的结合更为紧密. 同时, PCB136 与

CYP 的结合作用能被 CYP2B 与 CYP3A 抗体所阻断, 

暗示(+)-PCB136 与这两种 CYP 酶类的结合能力较另

一对映异构体强[23]. 在体外, CYP 介导的生物转化中, 

观察到人 CYP2B6 酶对 PCB45 清除具有对映体选择

性, 而对 PCB91无选择性作用. 在大鼠CYP2B1能同

时对 PCB45, 84, 91, 95, 136 表现出选择性代谢作用, 

且 CYP2B1 对 PCB 异构体的代谢过程主要表现为羟

基化作用[24]. 在生物富集中, CYP 酶类也起关键作用, 

如北极熊肝脏内 CYP2B 的高含量表明了该代谢酶类

可能是北极熊体内对(+)-α-HCH 生物富集的主要原

因[25].  

3.3  手性 POPs 在食物链中的生物放大现象 

一般来说, 持久性有机污染物在营养级中有一

个从低到高的积累. 在一个食物网中, 其浓度随着营

养级升高而增加. Wiberg 等的研究表明, 在北极熊的

食物链: 鲟-环斑海豹-北极熊, α-HCH 和氯丹的对映

体浓度存在生物放大现象. 从鳕鱼样品(ER 接近 1)到

环斑海豹的肝脏、鲸脂样品再到北极熊的肝脏样品

(ER约为 2.3), ERs逐级增加[26]. 通过对苏必略湖中的

水生食物网研究发现, 手性 PCBs 在低营养级的浮游

植物和浮游动物中并未发生生物转化; 而在相对较

高的营养级中, 如糖虾等则以非外消旋形式存在[27]. 

对日本太平洋海岸海豹和美国五大湖区双冠鸬鹚的

α-HCH 对映体选择性富集研究显示, 不同年龄雌海

豹脂肪组织中 α-HCH 的 ERs((+)-/()-α-HCH)明显高

于以往报道的其他低营养级物种, 其 ERs 值不受海

豹年龄影响[28]. 在北极海域, 氯丹和 o,p′-DDT 在底

栖无脊椎动物体内表现出明显的选择性生物累积 , 

而在浮游动物和冰面动物体内 EFs 值却接近外消旋
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体, 且这一现象与地理因素和摄食习惯无关. 这表明

除了选择性生物累积外, 水体和沉积物里手性 POPs

的 EFs 垂直分布也会影响生物体内其对映体比值[29]. 

在淡水食物网中, 通过检测新型 POPs——α-HBCD

各对映体含量发现 , (+)-α-, ()-α-, (+/)-α- 和总

HBCDs 都在淡水食物网中均存在生物放大现象[30].  

手性 POPs 在多环境介质中的迁移、转化和在生物

体中的富集、放大是一个非常复杂的过程. 一般来说, 

在非生物环境中, 大气中的 EF 值接近 0.5(EF 外消旋体= 0.5); 

而水相中的 EF 偏离程度非常微小; EF 值偏离程度最

高的出现土壤中, 其顺序依次为: 空气 < 水 < 土

壤. 在水体和大气中, 手性 POPs 的 EF 值偏离程度要

比土壤中的小, 这是由于其他来源的 EF 值接近 0.5

的手性 POPs 很容易在大气和水体中发生交换. 而在

生物体中 EF 偏离趋势更为明显, EF 值偏离程度的一

个总趋势是: 低营养级生物 < 高营养级生物 < 肝

脏/肾 < 脑组织, 这主要是由于立体专一性代谢和酶

运输的结果.  

4  手性POPs的毒理学效应及生态风险研究 

手性 POPs 的对映体选择性效应, 不仅表现在吸

收、转化及代谢等生物过程, 同时, 由于不同对映体

与生物体内酶或受体表面的结合位点的亲和力不同, 

导致手性化合物对生物体产生的毒性效应如急性毒

性、慢性毒性、内分泌干扰性等均表现为明显的对映 

体选择性. 手性 POPs 通过环境介质中迁移、转化、 

界面交换等过程, 最终进入生物体内, 因此, 在准确

评价 POPs 生态安全过程中, 必须充分考虑单个对映

体在生物体内的作用. 有关手性 POPs 的毒理学效应

对映体选择性研究始于 20 世纪 90 年代, 主要集中在

手性农药、多氯联苯和多环芳烃等方面.  

4.1  农药类 

4.1.1  六六六 

工业用 HCH 由六个异构体组成, 主要成分为

α-HCH 和 β-HCH, 其中仅 α-HCH 具有手性. 研究表

明 HCH 能穿过血脑屏障, 对生物体多个器官及神经

系统具有毒性[31]. 然而, 有关 HCH 对非靶标生物的

毒性的对映体选择性作用的报道较少. Möller 等报道

显示, α-HCH 对大鼠原代肝脏细胞的致癌性及生长刺

激上具有明显的对映体选择性. 浓度 3×104 M 的

(+)-α-HCH 能诱导 100%肝细胞死亡, 而在同浓度下

()对映体只能诱导 75%细胞死亡. 同时, 5×104 处理

组肝细胞有丝分裂数增加了 2.4 倍, 同比()对映体处

理组仅增加 1.7 倍[32]. 此外, α-HCH 为雄激素受体

(AR)的抑制剂, 近期研究发现, 两对映异构体虽然在

与 AR 结合时的结合能量有所不同, 但对映体选择性

效应较弱[33].  

4.1.2  滴滴涕 

工业用 DDT 中 , 仅 o,p′-DDT 及其代谢产物

o,p′-DDD 具有手性中心. 然而, 近期研究报道, 虽然

o,p′-DDT 仅占总 DDT 的 15%~25%, 但是 DDT 的类

雌激素效应主要来源于 o,p’-DDT, 而在 o,p′-DDT 中

一个对映异构体类雌激素效应贡献率近 80%. 众多

有关内分泌干扰效应的研究均表明, ()-o,p′-DDT 具

有较强的类雌激素效应. 如在大鼠和日本鹌鹑的体

内实验中发现 , ()-o,p′-DDT 的拟雌激素能力大于

(+)-o,p′-DDT[34, 35]. Hoeskstra 等[36]在转基因酵母实验

中发现, ()-o,p′-DDT 能通过人雌激素受体, 诱导酵

母细胞合成半乳糖甘酶, 而(+)异构体对其反应为阴  

性. 同时, o,p′-DDT 对乳腺癌细胞及胚胎滋养层细胞

的生长及生化指标的影响也具有对映体选择性 . 

Wang 等[37]的研究表明, o,p′-DDT 两个异构体能选择

性地诱导人乳腺癌细胞(MCF-7)的增殖及胞内 ER 的

表达 , 其类雌激素效应顺序为 ()-o,p′-DDT > (+)- 

o,p′-DDT. 同样地, ()-o,p′-DDT对人滋养层细胞中的

促性腺激素释放激素(GnRH)、孕酮及其受体(PR)的表

达调控显著高于(+)-o,p′-DDT; 分子对接结果显示 , 

这种选择性调控的原因可能是()-o,p′-DDT 与 ER 的

亲和力显著高于(+)-o,p′-DDT 所致.  

由于人体内分泌免疫及神经系统的相互关联性, 

有关 o,p′-DDT 对神经细胞凋亡的对映体选择性诱导

也有报道. 最新研究表明, o,p′-DDT 对神经细胞的对

映体选择性毒性与内分泌干扰性一致 , 即表现为

()-o,p′-DDT 细胞毒性大于(+)-o,p′-DDT. 在以 PC12

神经细胞为模型的研究中, Zhao等发现, ()-o,p′-DDT

能通过引起细胞内部氧化损伤及相关基因上调; 并

在凋亡主要基因中对 capase、NFkB 及 p53 的高表达, 

较 (+)-o,p′-DDT 诱导更多的神经细胞发生凋亡 (图

1)[38]. 可见, 在手性 POPs 环境安全性评价中, 应该

进行多系统、多毒性学终点评价.  
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4.1.3  三氯杀虫酯 

三氯杀虫酯(AF)作为 DDT 的替代农药, 是迄今

为止仍在使用的手性有机氯农药. 有关 AF 的对映体

选择性研究主要集中在斑马鱼发育毒性、内分泌干扰

效应和免疫毒性上. 研究结果均表明 (+)-AF 对非靶

标生物的效应均高于()-AF. 如(+)-AF 对早期斑马鱼

胚胎的致畸效应高于相对应的对映体, 基因表达检

测结果显示, AF 两个对映体对斑马鱼 ERα mRNA 表

达水平的诱导差异达 3.2 倍[39]. AF 具有与 DDT 相类

似的生物化学性质, 其内分泌干扰及免疫毒性研究

主要以 MCF-7、人绒毛膜上皮癌细胞(JEG-3)及小鼠

巨噬细胞 RAW247.6 为实验模型[40, 41]. 结果表明, 在

同等受试浓度下, (+)-AF 对 MCF-7 的诱导是()-AF

的 1.7 倍; 并且(+)-AF 对雌激素相关基因 pS2、ERα

的上调作用分别为()-AF 的 3 倍和 2.6 倍. (+)-AF 能

显著诱导 JEG-3细胞中孕酮分泌, 而()-AF对其诱导

不明显. 在对孕酮受体、HLA-G 及甾类激素合成路径

的关键基因表达方面 , ()-AF 的作用均远远大于

(+)-AF. Zhao 等[41]以巨噬细胞 264.7 为体外研究模型, 

对 AF 免疫毒性对映体选择性进行了研究, 结果显示

(+)-AF 细胞毒性明显高于()-AF 和外销旋体. 进一 

步研究发现(+)-AF 具有更强的诱导细胞内活性氧、

DNA损伤和P53基因表达的上调能力. 因此, 在评价

手性 POPs 的对映体选择性评价中, 应该考虑生物体

各大系统的相互关联及相互影响性, 对其环境健康

及生态安全进行整合评价.  

4.1.4  氯丹 

有关氯丹对非靶标生物的对映体选择性效应的研究

至今未见报道. 相关研究主要集中在对昆虫的急性

毒性作用. Miyazaki 等研究了环戊二烯类杀虫剂如氯

丹、环氧氯丹及环氧七氯等对德国小蠊 (Blattella 

germanica)的对映体选择性毒性[42]. 研究表明, (+)-氯

丹, ()-环氧氯丹和(+)-环氧七氯对昆虫24 h的致死率

大于其相对映的异构体. (+)-氯丹的 LD28.6 为 129, 而

()-环氧氯丹及它的外消旋体的LD50分别为 76和 159. 

表明手性农药代谢产物及母本化合物的对映体选择

性的不一致性及毒性大小存在明显差异. 该作者对

HEPT及其异构体以蟑螂为靶标生物进行 24 h毒性实

验[43]. 实验结果显示, HEPT 及 2-氯代七氯具有毒性,  

而 3-氯代七氯毒性不明显. 并且, ()-HEPT、(+)- 

HEPT 及其外消旋体的 LD50 值分别为 5.32, 3.38 和  

 
 

 

图 1  o, p′-DDT 神经细胞毒性对映体选择性差异[38] 
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2.64. 而()-2-氯代七氯、(+)-2-氯代七氯及其外消旋

体的 LD50 值分别为 100, 50, 20. 可见, HEPT 及 2-氯

代七氯的(+)异构体毒性要远大于()异构体 . 并且

HEPT及 2-氯代七氯两对映异构体联合作用表现为协

同作用.  

4.2  多氯联苯类(PCB) 

PCB是手性 POPs中较大的一类手性污染物. 209

种 PCB 同系物中有 19 种具有手性结构, 而 PCB 主要

代谢产物甲磺基多氯联苯最多可以形成 400 多种对

映体. 虽然多数国家已在 1970 年实行了对 PCB 的禁

用, 然而其环境持久性、易生物富集及毒性效应显著

的特点, 依然成为当今环境领域优先研究及控制的

污染物之一[44]. PCB 对非靶标生物的毒性具有多样性,  

目前研究发现的有致畸性、卟啉症、内分泌干扰性、 

生殖毒性等. 其中各异构体的毒性大小为非领位取

代共面 PCB > 单领位取代共面 PCB > 二领位取代

共面 PCB. 研究表明, PCB 各异构体在对代谢酶系, 

如细胞色素单加氧酶 450(CYP450)、N-脱甲基酶和一

些环氧化物酶的诱导中具有对映体选择性[45]. 其中 

(+)-PCB139 对相关酶系诱导显著大于()-PCB139、 

PCB197 及其两对映异构体对代谢酶类诱导较弱. 同

时, 该作者发现, (+)-PCB88 和 PCB197 对脱乙基酶

(EROD)的活性诱导最大, 而()对映异构体对其诱导

几乎为零[46].  

卟啉的过多蓄积会导致生物体卟啉病的发生 . 

研究表明 PCB 中各异构体的对映体间对生物体内卟

啉蓄积的影响也表现出选择性. 以鸡胚肝细胞为模

型的实验结果显示, PCB88 和 PCB197 在较高浓度下

对尿卟啉有蓄积, 而 PCB139 在低浓度下对卟啉有明

显蓄积 , 并且 (+)-PCB139 对其蓄积所需浓度比

()-PCB139 低 10 倍. 在该实验过程的最高浓度中, 

PCB139 对尿卟啉蓄积最为明显, 其中(+)-PCB139 对

其蓄积达 64%, 而()-PCB139 蓄积仅到 47%, 表现出

明显的对映体选择性[46].  

4.3  多环芳烃类(PAH) 

在 PAHs 中, 属奈黄酮及苯并芘 (BP)、蒽及其衍

生物的毒性最大. 目前有关 PAH 的毒性报道较多, 

但各对映体在毒性上差异的研究至今仅少数几例 , 

如对映体选择性细胞毒性、致突变及致癌作用等. 苯

并芘在选择性代谢过程中所生成的手性代谢产物分 

别为: BP-7,8-氧化物, trans-BP-7,8-二氢二醇和 BPDE. 

各代谢产物在细胞毒性及致癌作用中均表现出对映

体选择性作用. BP-7,8-氧化物对新生小鼠皮肤癌诱

导作用大小分别外消旋体 > (+)-对映体 > ()-对映

体[47]. 有关 BP-7,8-二氢二醇研究最早见于 1977 年, 

在对 CD-1 小鼠皮肤致癌作用中也表现为对映体选择

性, 且在实验的第 21 周, 致癌率达到最大, ()对映异

构体的作用是(+)异构体的 5~10 倍[48]. 该作者在新生

小鼠实验中也证明(+)对映异构体的毒性较大. Wood

等研究表明 , (+)-anti-BPDE 对中国仓鼠卵巢细胞

(CHO)的毒性是()-anti-BPDE 的 4 倍 [49, 50]. 同时, 

Slaga[51]也证实了(+)-anti-BPDE 对小鼠皮肤癌的诱导

率达 60%, 而其对映异构体仅诱导了 2%.  

Chang 等[52]在对 BP-4,5-氧化物的研究发现, ()

对映体对菌株 Salmonella ryphimurium (S. ryphimu- 

rium)及中国仓鼠 V79 细胞的诱变性是(+)异构体的

1.5~5.5 倍. 且两对映体混合时表现为协同作用, 其

毒性在以 3:1 混合时达到最大.  

Wood 等[53]对苊-1,2-二醇-3,4-环氧化物的四个异

构体致肿瘤性进行了研究. 结果表明: ()-anti-苊-1,2-

二醇-3,4-环氧化物对 TA98 S. ryphimurium 的毒性为

其他三个异构体的 5~10 倍. 而(+)-anti-苊-1,2-二醇

-3,4-环氧化物对 TA100 S. ryphimurium 及中国仓鼠

V79 细胞的诱变性是其他三个异构体的 5~40 倍. 同

样地, ()-苊-1,2-二氢二醇对小鼠皮肤癌的诱导是苊

的两倍而(+)-异构体表现不明显. ()-苊-1,2-二氢二醇

对小鼠肝癌的诱导是(+)-苊-1,2-二氢二醇的近 10 倍
[54]. 苯并(a)蒽(BA)及 BA-3,4-二氢二醇两对对映异构

体的肿瘤诱导实验结果表明, ()-BA-3,4-二氢二醇对

Swiss-Webster 新生小鼠的肺癌诱导率达 71%, 约

1.88 个肿瘤/小鼠, 而(+)对映异构体对其诱导不明 

显[55]. 可见, PAH 作为手性 POPs 的一大类, 其在致

癌性作用中对映体选择性非常明显, 通常两对映异

构体表现悬殊(有或无). 因此, 开展有关 PAH 的健康

风险评价时应充分考虑对映体选择性作用.  

4.4  溴代助燃剂类 

《斯德哥尔摩公约》中新增的 9 类 POPs 包括 3

种杀虫剂副产物、3 种助燃剂以及 POPs 类物质等. 有

关新型 POPs 在毒性方面的对映体选择性效应关注才

刚刚起步. 目前仅见一例有关六溴环十二烷(HBCD)

对映异构体毒性报道[56]. 研究显示 HBCD 三个具有

手性中心的同分异构体对人肝癌细胞(HepG2)的毒性
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图 2  手性 POPs 的环境界面过程及其生态安全对映体选择性 

大小分别为: -HBCD > -HBCD > -HBCD. 毒性效

应表现为诱导乳酸脱氢酶的释放, 活性氧含量升高, 

最终使得细胞活性下降. 同时, 实验结果表明 HBCD

诱导的肝细胞毒性可能是通过氧化损伤途径介导的. 

而在对映体水平, 这三个同分异构体中(+)对映异构

体的毒性均大于()对映异构体.  

5  展望 

环境 POPs 是一大类严重影响人类健康及环境生

态安全的污染物, 而手性特征增加了这类物质在有 

机及无机环境中的复杂性. 手性 POPs 环境化学及其

环境安全效应的对映体选择性研究已成为未来 POPs

研究的趋势(图 2). 首先, POPs 的跨界面过程研究中, 

对映体比值的显现是POPs源头追溯的重要“标志物”. 

因此, 充分利用 POPs的手性特征有望成为研究 POPs

残留特征及源解析的重要手段之一; 其次, 随着含有

手性结构的 POPs 大量进入环境, 在研究其环境过程

的基础上, 建立基于对映体选择性的手性 POPs 毒性

效应评价方法, 构建手性 POPs 对不同生物及人类毒

性终点阈值的数据库, 是真实准确评价其环境安全

的当务之急; 再者, 手性 POPs 的研究方兴未艾, 从

分子机制上深入探讨该类化合物环境界面过程及毒

理学效应的对映体选择性的分子机制, 可以为减少

环境中 POPs 的排放, 建立合理的 POPs 毒性效应的

阻断措施提供科学依据.  
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Abstract: Scientific research on environmental interfacial process, ecological and health risk of chiral persistent 
organic pollutants (POPs) has become a groundbreaking topic, since the growing of the unsymmetrical molecular 
introduction. The enantioselectivity between enantiomers of parental POPs has risen increasing concerned about their 
enantiospecific in ecological and health risk albeit for the short history of chiral POPs research. This study conducts 
a comprehensive review on enantiospecific effects of chiral POPs including environmental transportation and 
transformation, bio-accumulation, toxic effects as well as risk assessment. 
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