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食品中微（纳米）塑料污染的研究进展
唐 洁，蔡小芳，袁 航，王文娟，封 棣*
（北京工商大学轻工科学技术学院，北京 100048）

摘  要：近年来，微（纳米）塑料成为一种备受人们关注的新兴环境污染物。微（纳米）塑料及其附着的有害物质

可在生物体内累积并通过食物链富集于人体，从而对食品安全和人类健康构成潜在威胁。目前，已在多种食品中检

出微（纳米）塑料。本文重点综述了近5 年国内外食品中微（纳米）塑料污染现状和分析方法的最新研究进展，并

从微（纳米）塑料对人源细胞的毒性及其在哺乳动物体内的转运吸收等方面论述了其对人体健康的潜在危害，进而

对后续的研究方向进行展望，以期为我国食品中微（纳米）塑料污染的深入研究提供支持。
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Abstract: Micro (nano) plastics are emerging environmental pollutants that have received much attention in recent years. 

Micro (nano) plastics and harmful substances attached to them can accumulate in living organisms and be enriched in the 

human body through the food chain, posing a potential threat to food safety and human health. At present, micro (nano) 

plastics have been detected in a variety of foods. In this paper, the latest progress made over the past five years in research 

on the status of micro (nano) plastics pollution in foods and the analytical methods used in this area are reviewed, and the 

potential harms of micro (nano) plastics to human health are discussed based on their toxicity of micro (nano) plastics to 

human cells and their transport and absorption in mammals. An outlook of future research directions is also presented. This 

review is expected to provide support for in-depth studies of micro (nano) plastics contamination in foods in China.
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塑料制品被广泛应用，全球每年使用量不少于 

2.4亿 t[1]，由于其稳定的化学性质，可存在数百甚至数千

年。塑料碎片由于受到光、辐射或波浪等作用，使其直径

通常小于1 cm[2]，且在长期的物理及化学作用下，塑料还

可以分解成更微小的碎片或颗粒[3]。欧洲化学品管理局建

议将直径小于5 mm的塑料定义为微塑料（micro-plastics，
M P s），若为纳米级则被称为纳米塑料。在过去的 

几十年里，塑料颗粒的平均尺寸明显下降，MPs碎片的

分布范围和丰度持续增加[4]。在2015年第二届联合国环境

大会上，MPs作为一种新兴环境污染物被列入环境与生

态科学研究领域的“第二大科学问题”。

微（纳米）塑料尺寸较小，极易被各种生物吞食从

而进入食物链[5]。已有大量文献报道在可食用海产品中检

出MPs[6-19]，而在蔬菜种植模拟实验中也已观察到纳米塑料 
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在生菜茎叶中的迁移[20]。这表明，微（纳米）塑料可能

对生物（动物和植物）产生毒害作用并随食物链发生迁

移，从而会对生态系统甚至人类（顶级捕食者）健康产

生不利影响[21-22]。此外，近年来关于MPs在其他食品（如

食盐、饮用水等）中被检出的报道也逐渐增多，并引起

了高度关注[23-35]。本文重点综述了近5 年国内外食品中微

（纳米）塑料的污染和分析方法的最新研究进展，并从

微（纳米）塑料对人源细胞的毒性及其在哺乳动物体内

的转运吸收等方面论述了其对人体健康的潜在危害。

1 食品中微（纳米）塑料的污染

近年来食品中MPs的采样条件（时间、地点、数量/种 

类）以及暴露情况（丰度、尺寸、主要类型和形状）的 

研究进展见表1。食品中MPs污染主要集中在海产品、

食盐、饮用水3 类，其他还有啤酒、蜂蜜（但尚有争

议），此外，近期研究发现，纳米塑料在生菜茎叶中

可以迁移，以塑料为材质的茶包可以释放极高水平的

MPs [35]。目前食品中微（纳米）塑料的尺寸分布较为

广泛（20 nm～5 000 μm），主要类型有聚对苯二甲

酸乙二酯（polyethylene terephthalate，PET）、聚乙烯

（polyethylene，PE）、聚丙烯（polypropylene，PP）等。

1.1 海产品

MPs广泛存在于海洋、河流、湖泊等环境中，较为

发达的沿岸海域受旅游业、制造业等产业及人为活动的

影响，其污染情况更加严重，水产养殖的水体和沉积物

也普遍含有MPs，因此水中的MPs极易被海洋生物摄食并

通过食物链的传递进入更多动物体消化道内而造成生物

表 1 食品中MPs的暴露情况及分析方法

Table 1 MPs exposure from foods and analytical methods used to determine them

类别 部位/样品
采样条件 暴露情况 分析方法

参考文献
时间 地点 数量/种类 丰度 尺寸/μm 主要类型 主要形状 分离提取 分析鉴定

鱼类/
（颗/条）

胃 2015 葡萄牙 263 条/26 种 0.27±0.63 217～4 810 PP/PE/UPR 纤维/碎片 胃部直接分离 显微镜法/μ-FTIR [7]

胃肠道 2015 印度尼西亚 76 条/11 种 5.03 长3 500±1 100、
宽100～4 500 － 碎片/薄膜 KOH消解过滤 显微镜法 [11]

胃肠道 2015 北海/波罗的海 290 条 0.03±0.18/0.19±0.61 长150～3 000/长5～30 PE 纤维 过滤组织悬浮液 显微镜法/μ-FTIR [10]
胃 2016 西班牙 212 条/3 种 1.56±0.50 380～3 100 － 纤维/颗粒/薄膜 NaOH消解过滤 显微镜法 [9]

胃肠道 2017 中国 27 种 1.1～7.2 40～5 000 赛璐玢/PET/聚酯 纤维/碎片/薄膜 H2O2消解、盐水浮选过滤 显微镜法/μ-FTIR [12]
胃肠道 2018 葡萄牙 120 条/3 种 1.67±0.27 － 聚酯/PP/PE 纤维/碎片 KOH消解过滤 显微镜法/μ-FTIR [8]

双壳类/
（颗/g）

贻贝 2014 比利时 － 0.26～0.51 200～1 500 － 纤维 混合酸消解过滤 显微镜法 [13]
贻贝 2014 北海 － 0.36±0.07 5～10 － － HNO3消解过滤 μ-Raman [15]
牡蛎 2014 大西洋 － 0.47±0.16 11～20 － － HNO3消解过滤 μ-Raman [15]

青蛤/贻贝 2015 中国 144 只/9 种 2.1～10.5 5～5 000 PE/PET/PR 纤维/碎片/微粒 H2O2消解过滤 μ-FTIR [16]
牡蛎 2015 美国 12 只/1 种 2.03 － － 纤维/碎片 KOH消解过滤 显微镜法 [11]
贻贝 2017 大西洋 3 只 0.23±0.09 30～200 PP/PE/聚酯/树脂 碎片/纤维 KOH消解过滤 μ-FTIR [14]

甲壳类/
（颗/g）

褐虾 2015 北海南部
海峡地区

165 只 0.68 2 000～10 000 － 纤维 混合酸消解过滤 显微镜法/热点测试 [17]

中华绒螯蟹 2016 波兰/葡萄牙 302 只 － 500～5 000 － 纤维/球形颗粒 胃部直接分离 显微镜法 [18]
挪威龙虾 2016 苏格兰/北明奇海峡/北海 1 450 只 － － PA/PP 纤维 肠道直接分离 显微镜法/μ-FTIR [19]

其他

食盐/（颗/kg）

2015 中国 15 种/3 种 海盐550～680、湖盐43～360、井盐7～200 45～4 300 PET/PE 碎片/纤维 H2O2消解过滤 显微镜法/μ-FTIR [23]
2017 西班牙 21 种/2 种 海盐50～280、井盐115～185 － PET/PE/PP － 溶解离心过滤 显微镜法/μ-FTIR [25]
2017 8 个国家 17 种 1～10 515±171 PP/PE 碎片/纤维/薄膜 溶解过滤、NaI浮选离心 显微镜法/µ-Raman [28]
2018 土耳其 16 个/3 种 海盐16～84、湖盐8～102、井盐9～16 20～5 000，平均2 320 PE/PU － H2O2消解过滤、NaI浮选离心 显微镜法/µ-Raman [26]
2018 美国 12 种 海盐46.7～806，平均212 100～5 000，平均1 090 － 纤维/碎片 溶解过滤染色 显微镜法 [27]
2018 16 个国家 76 个/39 种 海盐0～1 674、井盐0～148、湖盐28～462 100～5 000 PE/PP/PET 碎片/纤维/薄膜 消解 显微镜法 [24]

饮用水/（颗/L）

2018 14 个国家 159 个 0～61，平均5.45 100～5 000，平均960 － 纤维/碎片/薄膜 过滤染色 显微镜法 [27]

2018 德国 34 个/4 种 可回收塑料瓶118±88、一次性塑料瓶
14±14、饮料纸盒11±8、玻璃瓶50±52 1～500 PET/PP － 过滤 显微镜法/μ-Raman [30]

2018 9 个国家 259 个/11 种 10.4 ＞100 PP 碎片/纤维 染色过滤 显微镜法/μ-FTIR [29]

2018 德国 32 个 一次性塑料瓶2 649±2 857、可回收塑料瓶
4 889±5 432、玻璃瓶3 074±2 531 － PET/PE/PP － 过滤 显微镜法/μ-Raman [31]

2019 德国 24 个 0～7，平均0.7 50～150 聚酯/PVC/PA 颗粒 过滤消解过滤 显微镜法/μ-FTIR [32]

啤酒/（颗/L）
2014 德国 24 种 纤维2～79、片段12～109、颗粒2～66 － － 纤维/片段/颗粒 过滤染色洗涤 显微镜法 [33]
2018 美国 12 种 0～14.3，平均4.05 100～5 000，平均980 － 纤维/碎片 过滤染色 显微镜法 [27]

蜂蜜（颗/kg） 2013 德国 19 个 纤维40～660、片段0～38 － － 纤维/片段 H2O2消解过滤 显微镜法 [34]
茶包 2019 加拿大 4 种 － 20～270 PA/PET 球形颗粒 浸泡过滤 SEM/FTIR [35]
生菜 2018 中国 1 种 － 200 nm PS 微球 － CLSM/SEM [20]

注：－.未鉴定；“类别”栏中各类别后单位对应“丰度”栏中数据。UPR.聚酯树脂（unsaturated polyester resin）；PR.聚酰胺（polyamide resin）；
PA.尼龙（polyamide）；PVC.聚氯乙烯（polyvinyl chloride）；PS.聚苯乙烯（polystyrene）；PU.聚氨酯（polyurethane）；SEM.扫描电子显微镜
（scanning electron microscope）；CLSM.激光扫描共聚焦显微镜（confocal laser scanning microscopy）；FTIR.傅里叶变换红外光谱（Fourier transform 
infrared spectroscopy）；μ-FTIR.显微傅里叶变换红外光谱；Raman.拉曼光谱；μ-Raman.显微拉曼光谱。
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积累。另外，鱼粉等饲料可能会受到MPs的污染进而将

其传递至养殖动物体内。目前，市售海产品是MPs污染

研究最多的食品，主要包括鱼类、双壳类、甲壳类等[6]。

1.1.1 鱼类

在欧洲地区，Neves等[7]在来自葡萄牙海岸的26 种共

263 条商业鱼的胃中检出73 颗MPs，平均丰度0.27 颗/条， 

尺寸217～4 810 μm，以PP、PE、UPR为主。Bessa等[8]在

46 条鱼的胃肠道里检出了MPs，丰度最多为14 颗/条，

96%的MPs是纤维，鉴定为聚酯、PP、PE等。Bellas等[9]

收集了西班牙地区的212 个鱼样本，发现MPs尺寸范围在

380～3 100 μm之间，主要由纤维组成。Rummel等[10]调

查了北海和波罗的海的远洋鱼（鲱鱼和鲭鱼）和底栖鱼

（鳕鱼和比目鱼）中MPs污染情况，共检出17 颗MPs，
其中PE最多（40%），与底栖鱼类比，浮游鱼类的MPs
摄取量显著增加，但尚不能确定是浮游鱼类直接消耗了

MPs，还是营养转移的结果。

Rochman等 [11]在28%的印度尼西亚样本鱼中检出

MPs，平均丰度5.03 颗 /条，主要为碎片。中国上海

市售的21 种海鱼和6 种淡水鱼中，MPs的丰度范围为 

1.1～7.2 颗/条，且海洋鱼高于淡水鱼，其中纤维及碎片

居多，主要为赛璐玢、PET和聚酯[12]。

1.1.2 双壳类

Witte等[13]在来自比利时海岸的市售贻贝软组织中检

测到200～1 500 μm的MPs纤维，丰度为0.26～0.51 颗/g。 

该研究认为MPs污染与渔业活动中被广泛使用的彩色纤

维网有关。Phuong等[14]在法国大西洋沿岸的蓝贻贝中发

现，MPs丰度为（0.23±0.09）颗/g，在所检出的14 颗

MPs中有12 颗为PP和PE。在北海养殖的贻贝和大西洋

养殖的牡蛎中，MPs的平均丰度分别为0.36、0.47 颗/g，
经过3 d净化后，MPs丰度分别降至0.24、0.35 颗/g[15]。该

研究预测，每6 只牡蛎（100 g）大约含有50 个颗粒；而食

用一份贻贝（250 g，湿质量），人体就会摄入大约90 个 

颗粒[15]。在摄食海产品较多的欧洲国家，MPs暴露量为每

人每年1.1 万颗，而摄食海产品较少的国家消费者的暴露

量仍然很大，为每人每年1 800 颗。在其他地区，Rochman
等 [11]在美国加州市售的33%的牡蛎中检出MPs纤维。 

Li Jiana等[16]在中国市售青蛤和贻贝软体组织等中检测到了

较高含量的MPs（≥5 μm），丰度范围为2.1～10.5 颗/g，
其中纤维最多（≥50%）。 

1.1.3 甲壳类

Devriese等[17]在褐虾软体组织中检测到丰度为0.68 颗/g 
的MPs，多为2 000～10 000 μm的纤维，该研究表明， 

10月份捕捞的褐虾中MPs含量比3月份的更高，且通过食

用虾而达到的暴露量每人每年为15～175 颗MPs。波兰和

葡萄牙的302 只中华绒螯蟹中有13%的个体含有MPs，尺

寸为500～5 000 μm，多为纤维和球形颗粒[18]。Welden等[19] 

对苏格兰等地捕获的1 450 只挪威龙虾进行了实验，在

975 只龙虾的肠道内检出MPs，主要为PA和PP。
1.2 食盐

2015年，食盐中检出MPs被首次报道。Yang Dongqi
等[23]在中国15 种品牌的食盐中均检出MPs，在海盐中丰

度达到550～680 颗/kg，此外，其在海盐、湖盐及井盐中

的丰度依次降低。Kim等[24]调查了来自六大洲的食盐样品

也得到相同结论。推测原因是井盐是由地表浅部或井深

达数十米乃至数百米的地下天然卤水加工制成，其受到

污染的概率小，因此井盐所含MPs较少，相反，海洋环

境受自然因素及人类活动影响较大，更易受到MPs的污

染，从而导致MPs含量更高。

一些研究评估了食盐中MPs的暴露量。Maria等 [25]

在西班牙21 种食盐样品中发现，海盐中MPs丰度高于井

盐，分别为50～280、115～185 颗/kg。此外，该研究根

据世界卫生组织（World Health Organization，WHO）

对健康成年人食盐摄入量不超过5 g/d的建议[36]，评估了

西班牙人通过摄入食盐导致的MPs的暴露量最多每人每

年为510 颗。Gündoğdu[26]在土耳其的市售食盐中发现，

海盐、湖盐、井盐中MPs丰度分别为16～84、8～102、
9～16 颗/kg。据报道，欧洲以及全球的人均摄入盐量分别

为8～11 g/d和10 g/d[37]，而土耳其为14.8～18.01 g/d，显著

高于欧洲、全球以及WHO的推荐水平[38-39]，这种高消耗量

自然增加了MPs的暴露风险。Mary等[27]在美国12 种品牌的

海盐中都发现了MPs，丰度为46.7～806 颗/kg，明显高于

西班牙及土耳其海盐。Karami等[28]对8 个国家共17 种品

牌食盐中尺寸大于149 μm的MPs进行了分析，16 种品牌

MPs丰度为1～10 颗/kg。该研究认为，通过食用盐摄入

MPs的水平较低（最多每人每年37 颗），对健康的影响

微乎其微，但同时该研究也提出为了更好地了解与食盐消

耗相关的健康风险，需要检测小于149 μm的颗粒[28]。

1.3 饮用水

M a s o n等 [ 2 9 ]在2 5 9  个瓶装水中发现，9 3 %的样

品含有M P s，说明瓶装饮用水普遍受到M P s污染。

Schymanski等[30]对德国饮用水（10 个可回收塑料瓶、

12 个一次性塑料瓶、3 个饮料纸盒、9 个玻璃瓶）中的

MPs进行了研究，结果发现，每种类型的饮用水中都

有尺寸小的（50～500 μm）和非常小的（1～50 μm）

MPs碎片。可回收塑料瓶饮用水中MPs丰度最高，为 

（118±88）颗/L。Obmann等[31]在德国32 个矿泉水样品

（12 个可回收塑料瓶、10 个一次性PET塑料瓶、10 个玻璃

瓶）中发现，MPs在可回收塑料瓶、一次性塑料瓶、玻璃

瓶中的丰度分别为（4 889±5 432）、（2 649±2 857）、

（3 074±2 531）颗/L。比较两次实验结果后发现，相同

类型瓶装水中MPs丰度差异较大，但是可回收塑料瓶装

饮用水中MPs丰度均高于其他类型。
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自来水中MPs的污染也已被研究。Mary等[27]调查了

159 个自来水样品，发现81%的样品中含有颗粒，丰度范

围为0～61 颗/L，该研究指出每人每年从自来水、啤酒、

食盐共摄入5 800多颗，且多数来源于自来水（88%）。

Mintenig等[32]在饮用水供应链的不同位置（原水、净化

后、饮用供应）采集了24 个样本，其中有10 个检测出含

有MPs，推测在饮用水的取样、净化、或运输过程中所

使用的塑料设备的磨损可能是水样中检测到MPs颗粒的

原因之一，此外，水源也是重要的影响因素。

1.4 啤酒

Mary等[27]在12 种美国品牌的啤酒中检测到MPs的存

在，平均4.05 颗/L。而在24 种德国品牌的啤酒中也均检

出MPs，不同生产日期的样品检测结果差异较大[33]。该

研究推测这些外来物质的可能来源是空气中的大气颗粒

物、啤酒生产过程中使用的物质、瓶面杂质和啤酒生产

原料的MPs污染等。

1.5 蜂蜜

Liebezeit等[34]在德国不同产地的19 个蜂蜜样品中发

现彩色纤维和碎片，另外，研究人员在5 种商品糖中均

发现透明及彩色纤维（平均为（217±123）颗/kg）和碎

片（（32±7）颗/kg）。该研究推测是蜜蜂将MPs颗粒

运进蜂房，或蜂蜜在加工过程中受到了MPs的污染。但

是，在一些蜂蜜、啤酒中MPs的相关研究中，有学者猜

测实验操作过程中可能引入空气及实验器具等其他途径

的MPs污染[40-41]。

1.6 蔬菜

李连祯等[20]通过模拟种植实验将生菜幼苗移栽于含

有200 nm PS微球的营养液中，结果发现其可被生菜根部

大量吸收和富集，并从根部迁移至地面上部，继而积累

和分布在可被直接食用的茎叶中。这提示了可能通过植

物类食物（粮食、蔬菜、水果等）而摄入更多的MPs。
无土栽培的营养液可能会受塑料薄膜等装置以及空气污

染等因素影响，另外，与土壤介质相比，MPs在液体中

移动性更强，在蒸腾拉力作用下更易在植物体内积累，

同时由于其较强的黏附性和可形变性，容易被植物黏附

并吸收到体内。因此，植物类食物在实际生长过程中，

当土壤或用于无土栽培的营养液受到MPs污染时，其导

致的农产品安全风险还需进一步研究。

1.7 袋泡茶

Hernandez等[35]发现用95 ℃水浸泡一个塑料茶包，从

茶包包装中释放出颗粒的含量分别高达116亿 颗微米塑料

和31亿 颗纳米塑料，颗粒鉴定为PA和PET。与未加热茶

包相比，用95 ℃水浸泡的茶包颗粒明显增加，说明高温

可以促进塑料茶包中MPs的释放，提示了食品包装使用

条件对MPs暴露风险的影响。当饮用塑料材质的袋泡茶

时，潜在摄入的MPs水平远远高于其他食品，如MPs污染

最严重的食盐中暴露量约为0.005 μg/g，而每一杯茶（一

个茶包）中的MPs达到16 μg。

2 食品中MPs的分析方法

2.1 样品处理方法

样品处理旨在去除如生物有机质等非塑料物质的同

时留存MPs，并避免人为产生次生MPs。避免外源MPs
污染的一些措施包括：1）尽量减少样品与空气的接触、

使用过滤之后的水和溶液、使用空气流动柜等 [42-43]； 

2）通过空白实验消除外源污染的干扰，减小测定误 

差[23,25]；3）避免使用超声清洗（超声处理能够加速老化

和变脆的塑料发生断裂，容易生成次生MPs[44]）。

对于有机杂质少的食品如饮用水和啤酒，其中的

MPs可以直接利用滤膜过滤进行分离鉴定，还可利用染

色法来区分MPs和其他物质[27,29,33]。食盐中的有机组织较

少（相较于海产品），因此一些研究者直接对其进行溶

解、离心和过滤[25]。此外，Gündoğdu[26]和Karami[28]等用

NaI浮选法对过滤后的滤膜进行处理，然后离心以确保

MPs被完全分离。在处理海产品时，一些研究人员将从

消化器官中取出的MPs直接进行分离鉴定[7,18-19]。此外，

应用最多的样品处理方法就是消解有机组织后进行过滤

以得到MPs，其中主要的消解方法包括H2O2、酸、碱、

酶消解（表1）。

2.1.1 H2O2消解

H2O2消解法应用较为广泛。Mathalon等[45]使用30%

（体积分数，下同）H2O2消解贻贝，加热至H2O2全部

蒸发后发现有些样品中仍然存在有机物，消解效果不理

想。Li Jiana等[16,46]将贻贝软体组织置于振荡培养箱中，

65 ℃、80 r/min消解24 h，在室温下静置24～48 h，MPs
的回收率达到95%。在食盐样品的处理中，主要的操作

流程为30% H2O2消解、静置或离心、过滤。多数食盐以

及蜂蜜样品中均用30% H2O2进行样品处理[23,26,40]。

2.1.2 酸消解 

酸消解中常用的酸包括HNO3、HCl、混合酸。HNO3

具有强氧化性、强腐蚀性，可高效消解有机物[43]。研究

表明，与H2O2、HCl及NaOH相比，HNO3对贻贝组织的

消解率最高（93.6%～97.9%），但尼龙纤维经酸浸后完

全降解[47]。已有较多研究采用HNO3对贻贝等双壳类进行

前处理[47-50]。有研究表明，HNO3消解后残留的油脂组织

碎片会影响MPs检测，而HClO4有助于减少残留含油物。

Witte等[13]将65% HNO3与68% HClO4（V/V＝4∶1）混合，

室温下消解过夜，最终达到双壳贝类样品更为理想的消

解效果。Devriese等[17]在处理褐虾时利用HNO3和HClO4的

混合物（V/V＝4∶1）加热至80 ℃以上，10 min后加水稀

释再次煮沸，有机物得到较好的消解。
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2.1.3 碱消解

碱消解最常用1 0 %（质量分数，下同）K O H。

Dehaut等[51]通过10% KOH（60 ℃、24 h）、NaOH和K2S2O8

混合液（65 ℃、24 h）两种方法对贻贝类进行消解，结

果表明，前者在滤膜上可清晰观测到MPs，效果更好。

Foekema等[52]在对鱼类研究时也使用10%的KOH对其消化道

进行消解。Phuong等[14]使用碱（10% KOH、30% NaOH）、

酸（65% HNO3）、混合物（HNO3与H2O2、HCl或HClO4混

合）分别对贻贝进行消化，发现在相同的条件下，KOH是

最有效的消化试剂，可以去除超过99.9%的贻贝软组织。

但也有研究表明，强酸或强碱会对一些聚合物如PR、聚甲

醛、聚碳酸酯（polycarbonate，PC）等产生影响[47,53]，从而

一定程度上限制了二者的适用性。

2.1.4 酶消解

有研究采用多种工业酶（脂肪酶、淀粉酶、蛋白

酶、几丁质酶、纤维素酶）消解生物组织，可减少对

MPs的损坏，提高回收率，酶解法是对MPs进行分离及

鉴定时干扰较小的方法[54]，同时该方法操作简便，成本

低，对实验人员和环境无害。Cole等[55]用一系列MPs标
准品比较了蛋白酶k、HCl、NaOH对富含浮游生物的海

水样品的处理，结果表明，HCl处理效果最差，NaOH
会造成部分颗粒损失，1 mol/L HCl和2 mol/L HCl的消

化率分别为（82.6±3.7）%和（72.1±9.2）%。相比而

言，1 mol/L NaOH和2 mol/L NaOH对样品的消化率较

高，分别为（90.0±2.9）%和（85.0±5.0）%，优化后

的碱性消化方案（10 mol/L NaOH、60 ℃）的消化率为

（91.3±0.4）%，而酶法的消化率可由（88.6±1.5）%

提高到97%以上。von Friesen等 [56]使用胰酶和缓冲液

（Tris）对双壳类组织进行消解，并与KOH消化方案进行

比较发现，酶解的效率高达（97.7±0.2）%，KOH消解

效率为（59.7±5.3）%。通过红外光谱仪鉴定发现酶解

法对MPs的可识别性没有损伤。

2.2 鉴定方法

MPs的分析鉴定主要包括物理表征（计数、尺寸、

形状、颜色等）和化学表征。食品中MPs的物理表征最

常用的是显微镜法，少量文献报道用色谱法对MPs进行

定量。化学表征最常用的是FTIR法和Raman法。

2.2.1 显微镜法

光学显微镜镜检法操作简便、测试成本低，主要

用于几百微米MPs的物理表征。上述研究表明，食品中

MPs的分析鉴定多采用光学显微镜法，但当MPs尺寸小于

100 μm时，目视法难以对其进行辨别及鉴定，并且出错

率较高，甚至超过20%[57]，尽管如此，它仍是应用最多

的初步鉴定MPs的方法。此外，高分辨的显微镜可以得

到纳米级MPs的形态数据。如SEM能够提供较小尺寸MPs
（20～0.8 nm）的更清晰的表面纹理图像，Hernandez等[35] 

研究袋泡茶的MPs时利用SEM图像估计渗滤液中微纳米

塑料的数量和尺寸。但SEM只能获得MPs表面形态数

据，无法看到MPs的颜色[58]。此外，CLSM可用于观测尺

寸在150 nm以上的MPs，提供细胞或组织内部荧光标记

MPs的荧光图像。李连祯等[20]在生菜模拟种植实验中，

利用CLSM和SEM观察荧光标记200 nm的PS颗粒从根部

至叶茎中的转运过程。

2.2.2 光谱法

MPs的分析鉴定中广泛应用的光谱法为FTIR法和

Raman法，二者既相似也互补。Raman非活性的分子振

动是红外的活性状态，反之亦然，因此，这两种光谱

法可提供关于MPs样品的互补信息 [59]。FTIR法不仅能

提供MPs成分特定的化学键信息，从而将MPs和其他有

机物、无机物区分开，还能提供MPs风化或氧化的一些 

信息 [60]，有助于判断MPs的来源和输入途径 [57]。FITR
法具有透射、反射以及衰减全反射（attenuated total 
reflection，ATR）3 种模式，其中ATR可用于检测表面不

规则的样品，有效避免产生不稳定的图谱。尺寸较小的

样品需要使用μ-FTIR进行鉴定，通过在同一平台上切换

物镜和红外探针得以实现对微小类塑料颗粒在光谱分析

前的显微观察[61]。但对于尺寸小于50 μm的颗粒，为获得

较为理想的谱图需要对其进行多次测量。该方法的主要

缺点是每一个MPs微粒都要逐一在探针下进行分析，耗

时长、成本高。Raman配备激光光源，对于MPs尺寸要求

较为宽泛，μ-Raman可以检测非常小甚至在1 μm以下的

MPs。Raman法的不足在于其不能检测含有荧光的样品，

而MPs中添加剂、颜料或污染物可能会产生荧光从而干

扰对聚合物类型的鉴定[62]。

2.2.3 色谱法

除了显微镜法和光谱法外，有研究者采用色谱

法鉴别MPs，其中较为常见的是热裂解气相色谱 /质

谱（pyrolysis-gas chromatography-mass spectroscopy， 

py-GC/MS）法，MPs热裂解生成降解产物，利用产物

的热解质谱图来判断MPs化学组成。Dehaut等 [51]采用 

py-GC/MS对PE、PP、PS、PA、PVC、有机玻璃进行分

析，但由于不同聚合物可能产生相似的热解产物，因此

可能会误判塑料类型[63]。该方法一次只能分析一个MPs
颗粒，不能应用于大批量样品的分析[64]。

此外，Wang Lei等[65]应用液相色谱串联质谱（liquid 
chromatography-tandem MS，LC-MS/MS）法对海产品

等食品中PC和PET进行定量分析。在戊醇或丁醇溶液

中，通过碱辅助热水解（KOH、加热至135 ℃）使含有

酯基团的PC和PET解聚，通过测定解聚的结构单元化合

物双酚A和对苯二甲酸的浓度来对其进行定量。结果在

一只蛤蜊的消化残渣中检测到含量为63.7 mg/kg的PC和 

127 mg/kg的PET。
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3 微（纳米）塑料对人体健康的潜在危害

微（纳米）塑料具有颗粒比表面积大、疏水性强等

特点，其产生的危害主要包括在生物体中积累并在食物

链内传递、添加剂的释放、其表面吸附的有毒、有害物

质的迁移扩散等[66-67]。其中，生物体积累和生物放大作用

更增加了其对顶级捕食者——人类的健康风险，所以，

微（纳米）塑料对人类的健康影响引起了全球的高度关

注。微（纳米）塑料对人体的3 种暴露途径包括经口摄

入（胃肠道）、呼吸（肺）和皮肤接触[68]。通过摄入食

物，微（纳米）塑料经口进入人体内，因此，研究和评

价其对人体的生物效应（运转、吸收、积累、毒性等）

具有重要的意义。目前，相关研究主要集中在细胞和生

物个体两个层面，而对人源细胞毒性及对哺乳动物体内

的运转吸收等效应的研究更能反映经口摄入MPs后对人

体健康的潜在影响。

MPs的细胞毒性及其在体内的吸收及转运情况与颗

粒的尺寸、组成成分及表面性质均有很大关系[67]。有研究

人员预测，尺寸较大的MPs（大于150 μm）易积累在肠道

部位，较难渗入至器官中，不易被吸收；小于150 μm的

MPs可以通过胃肠道进入淋巴，再进入周边组织和循环系

统，引起全身暴露；更小的MPs（0.1～10 μm）可能进入

全身所有器官，穿过细胞膜，引起生物体代谢紊乱，并产

生细胞和分子层面上的毒性效应[69]。

3.1 微（纳米）塑料在哺乳动物体内的转运吸收

研究人员进行了不同尺寸微（纳米）塑料对多

种哺乳动物的经口摄入实验。Volkheimer [70]把尺寸为

5～110 μm的PVC颗粒喂食给狗后，在其肝门静脉中检出

PVC。Hussain等[71]通过对多种哺乳动物以及不同尺寸颗

粒（啮齿动物30～40 μm、兔0.1～10 μm、狗3～100 μm
和人类肠道组织体外模型0.16～150 μm）的一系列实

验，证明不同类型的MPs均会发生不同程度的移位，穿

过动物肠道组织进入到淋巴循环系统。Carr等[72]将2 μm
的PS颗粒分别饲喂正常和免疫缺陷小鼠30 min后，发

现各个年龄阶段的小鼠均可吸收MPs，肠道吸收量占饲

喂剂量的0.04%～0.30%。Lu Liang等 [73]将雄性小鼠暴

露于两种不同大小的PS中，喂养5 周后观察到暴露于

1 000 μg/L的0.5 μm和50 μm PS的小鼠体质量以及肝脏

和脂质的质量均有所下降，肠道黏液分泌均减少，此

外，PS可以改变小鼠肠道菌群的组成并诱发小鼠肝脂质

紊乱。

研究人员还利用体外人胎盘灌注模型，探索纳米

塑料在胎盘屏障中的转运机制。Wick等[74]利用该模型，

选择不同直径荧光标记的PS微球（50、80、240 nm和

500 nm）来研究纳米颗粒是否能通过胎盘屏障影响胎儿，

结果显示，小于240 nm的PS颗粒可透过胎盘屏障，具有 

母体经胎盘转移至胎儿的潜力。Grafmueller等[75]的研究

表明，在相同的模型中，羧酸改性的PS颗粒可通过胎盘

屏障，将其从胎儿输送至母体血液循环中，且运转效率

明显高于由母体向胎儿方向。

此外，一项人体粪便中MPs的研究发现，在8 名年

龄33～65 岁之间健康志愿者的所有粪便样本中都检出

MPs，平均含量为20 颗/10 g粪便，尺寸为50～500 μm，

9 种MPs中PP和PET含量最高[76]。

综上所述，较大尺寸的MPs难以进入循环系统，易

在肠道组织积累，并可能被排出体外；随着尺寸的降

低，纳米颗粒可能会穿过肠道屏障进入体循环系统和周

边组织，从而引起全身暴露，甚至进入胎盘从而参与由

亲代到子代的代际转移。

3.2 微（纳米）塑料对人源细胞的毒性效应

研究人员通过微（纳米）塑料对人源细胞的毒性效

应研究发现，MPs（≤10 μm）可以穿透细胞膜，在细胞

质累积，产生细胞毒性。

S a l v a t i等 [ 7 7 ]发现人肺腺癌A 5 4 9细胞可以摄入

40～50 nm的PS颗粒，且该过程不可逆，培育时间越长

细胞内累积的纳米颗粒越多。Santos等[78]的研究表明羧

化纳米PS颗粒（40 nm和200 nm）均能进入HeLa细胞、

人胶质星形细胞瘤1321N1和A549细胞，由于没有一种转

运抑制剂可以完全抑制PS的吸收，因此，一个细胞系可

能同时通过多个吸收途径摄取纳米颗粒。Xia Lin等[79]研

究了30 nm PS颗粒对A549细胞、人肝癌细胞HePG-2和人

结肠癌细胞HCT116内吞途径的影响，发现纳米颗粒能够

诱导形成大的囊泡结构，阻碍囊泡在内吞系统中的运输

和胞质分裂所需的规则蛋白的分布，导致双核细胞的形

成。Schirinzi等[80]将人宫颈癌HeLa细胞和人脑胶质瘤细

胞T98G暴露于PE、PS及多种纳米塑料中培养24～48 h，
结果发现10 μm和40～250 nm的塑料都具有细胞毒性，

能引起氧化应激。而将人卵巢癌细胞NIH:OVCAR-3和
SKOV-3置于含有50 nm PS颗粒的培养基中，可在溶酶体

内发现纳米颗粒的积累，最终导致细胞死亡[81]。

此外，不同尺寸和表面修饰的纳米塑料颗粒对细胞

毒性的影响不同。Forte等[82]的研究表明，相比于100 nm
的PS颗粒，44 nm的颗粒在人胃癌细胞的细胞质中积累得

更快，并且与胃病病理有关的白细胞介素（interleukin，
IL）-6及IL-8基因表达水平上调，人胃癌细胞的细胞活

力及形态等发生变化。Liu Yuexian等[83]发现，与100、
500 nm的PS颗粒相比，50 nm的NH2-PS颗粒会显著破坏

HeLa细胞的完整性及增殖能力。Iwona等[84]将人结肠细胞

LS174T、HT-29和Caco-2分别用20、50、100 g/mL质量浓

度的纳米PS颗粒处理72 h，结果发现在100 g/mL质量浓

度下，NH2-PS颗粒对所有细胞系的细胞活力和凋亡均有

影响，可导致上述3 种肠上皮细胞凋亡。
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3.3 微（纳米）塑料及其附着污染物对人体的潜在联合

毒性

塑料本身对人体健康的危害主要来源于其在生产过

程中加入的结构单体（如双酚A）、添加剂（如增塑剂、

着色剂、含卤阻燃剂）等[85]，这些化学物质对动物及人

体均有一定的毒性，当MPs进入体内，有毒物质能够渗

透进入细胞并产生细胞毒性。同时，由于MPs具有颗粒

小、比表面积大及疏水性强等特点，极易从环境中吸附

持久性有机污染物，如多氯联苯、多环芳香烃、有机氯

农药等物质，成为一个富含多种毒物的聚集体[67]，转移

至食品并随着食物网传递到达动物及人体，在生物体内

释放化学物，从而引起生物分子学、组织学、细胞学以

及行为学等的改变[86]。

Kuhn等[87]研究表明，A549细胞通过小窝蛋白和网格

蛋白介导的内吞作用可摄取40 nm羧基化PS颗粒，通过

膜的无泡运输可能使纳米颗粒直接与细胞内分子相互作

用，或将吸附的污染物直接释放到细胞质中，对人体产

生潜在的毒理效应。Lo等[88]收集了香港不同水域的MPs
样品并测定其附着的疏水性有机化合物（hydrophobic 
organic contaminants，HOCs），发现所有样品均含

HOCs，其中多环芳香烃的含量为70.8～1 509 ng/g，多

氯联苯含量为13～1 083 ng/g，有机氯农药主要包括双

对氯苯基三氯乙烷及其代谢产物、六氯酚等，含量分别

为48.10～770、1.96～626 ng/g和5.02～63.50 ng/g，表

明了污染物的普遍存在性。Liao Yuliang等[89]用5 种MPs
（PE、PP、PVC、PS和聚乳酸）对铬进行人模拟消化系

统（口腔、胃、小肠和大肠）污染行为研究，发现在5 种
MPs中，PS对铬的吸收率最高，聚乳酸最弱，但在胃、

小肠和大肠阶段，聚乳酸中铬的吸收率高。根据测量的

生物可达性，估计不同人群（儿童和成年人）通过MPs
消费的每日最大铬摄入量为0.50～1.18 μg/d，由于PS作为

一次性餐具应用较为普遍，可能会对人体健康造成更严

重的危害。

总地来说，化学物质等污染物可通过吸附或其他表

面反应作用结合到MPs颗粒上，并随之进入生物组织和

器官，造成混合暴露的风险，此时MPs与化学污染物会

对生物机体产生复合毒性效应[90]。

4 结 语

塑料制品生产使用量持续增长，造成环境中MPs的
持续增加，其污染已经引发全球的高度关注。而MPs的
生物体积累及在食物链中的传递更增加了其通过食物对

人体造成的健康风险，因此，食品中微（纳米）塑料的

相关研究极为重要。本文对食品中微（纳米）塑料的污

染、分析方法及生物效应的最新研究进展进行了综述，

但相关领域还存在许多认识的不足和研究的空白。首

先，从分析方法来说，目前尚无食品中MPs的标准检测

方法。食品中MPs鉴别和定量的方法有限且各有缺点，

需要统一标准以便于分析并比较它们在食品中的数量及

特性：从食品污染方面来说，现有研究主要集中于海产

品、食盐、饮用水等，其他食品中MPs污染数据欠缺；

有关食品加工原料（如食盐、饮用水等）中MPs对加工

类食品污染情况的研究欠缺；食品生产及运输等过程对

MPs的影响也属于未知；此外，应该加强毒性研究，对

人们经口摄入的MPs的风险进行评估，包括摄入后的MPs
在人体内的运转、吸收、累积、毒性情况，并分析MPs
附着污染物的联合毒性机制以及对人体的生物效应。

针对以上问题，为了更好地应对MPs广泛暴露于食

品的健康风险，还需在后续的研究中加强关注以下几个

方面：1）应当进一步进行方法学研究并使其标准化，开

发合理的评估体系以便评价MPs的存在、特征，并进行

科学量化；2）应补充不同食物中微（纳米）塑料污染

的分析数据，特别是较小颗粒（＜150 µm），研究食品

加工方式对其影响，探索在生产过程中去除MPs的可能

性；3）未来的研究需要集中在MPs的生物效应方面，如

MPs以及其附着污染物在体内的降解、吸收、分布、运

转等，探索其慢性暴露的影响；4）综合食品中MPs暴露

数据以及MPs的生物效应进一步科学严谨地评价其对人

类健康的影响。
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