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摘　要　六溴环十二烷（hexabromocyclododecanes，HBCDs）是一种典型的疏水性脂肪族溴代阻燃剂，

2013年被列入《斯德哥尔摩公约》受控名单中. HBCDs具有手性中心，多个对映异构体，不同的立体构

型在环境中会发生选择性富集分布，降解转化和生物毒性等行为 . 植物是生态系统能量的生产者，

HBCDs可通过植物吸收改变植物生理，影响其在食物链的传递乃至整个生态系统，对环境和人体健康

存在潜在危害. 本文对 HBCDs异构体和对映体的植物提取分析方法、植物富集和传输、污染土壤的植物

修复以及植物毒性效应的最新研究进行梳理. 液相色谱质谱联用技术可有效检测植物中的 HBCDs异构体

和对映体，对映体水平的检测将成为未来 HBCDs立体构型分析的发展方向. HBCDs已在各类植物中被

陆续检出，多数研究中 α-HBCD是主要的异构体. 目前在 HBCDs对映体水平上的研究还非常有限，其在

植物体内的传输尚无统一规律 . 植物种植可有效清除土壤中的 HBCDs，展现出生物修复应用前景 .
HBCDs会引起植物生长发育迟缓、氧化胁迫和基因损伤等效应，不同构型的 HBCDs表现出特异的选择

性毒性行为. 鉴于目前关于 HBCDs的植物研究还很欠缺，建议今后加强对植物中 HBCDs异构体和对映

体水平的环境行为和污染治理研究，为综合评价 HBCDs的生物有效性、健康风险评价及环境修复提供

科学依据.
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retardants was listed in the Stockholm Convention in 2013. HBCDs exists chiral centers and multiple
enantiomers. Selective enrichment, distribution, degradation and biotoxicity in the environment may
be  induced  by  different  stereo  configurations  of  HBCDs.  Plants  are  considered  the  producers  of
energy in the ecosystem. Plant physiology might be changed by HBCDs plant uptake, further affects
its transmission in the food chain and even the entire ecosystem, and lead to potential hazards to the
environment and human health. The latest studies on the plant extraction and analysis methods, plant
enrichment  and  transport,  phytoremediation  of  contaminated  soil,  and  phytotoxicological  effects  of
HBCDs  isomers  and  enantiomers  were  reviewed  in  this  paper.  The  liquid  chromatography-mass
spectrometry could effectively detect HBCDs isomers and enantiomers in plant samples. Detection of
enantiomer  level  will  become  the  development  direction  in  stereoscopic  configuration  analysis  of
HBCDs in the future. HBCDs have been successively detected in various plants, with α-HBCD being
the dominant isomer. At present, the research on the HBCDs enantiomers level is still very limited,
and  there  is  no  uniform rule  for  their  transmission  in  plants.  Plant  planting  can  effectively  remove
HBCDs from soil,  showing  the  application  prospect  of  bioremediation.  Toxic  effects  such  as  plant
growth  retardation,  oxidative  stress  and  gene  damage  can  be  caused  by  HBCDs,  and  different
configurations  showed  specific  selectivity.  The  environmental  behaviors  of  HBCDs  different
configurations  are  stereoisomer-specific,  and  plant  enrichment,  transport,  transformation  and
toxicological effects of HBCDs are selective. So far, plant researches of HBCDs are still insufficient,
it  is  suggested  that  the  environmental  behavior  and  pollution  control  of  HBCDs  isomers  and
enantiomers  in  plants  should  be  further  studied  in  the  future,  so  as  to  provide  a  scientific  basis  for
comprehensive evaluation of bioavailability, health risk assessment and environmental restoration of
HBCDs.
Keywords　 hexabromocyclododecane， enantiomers， selective-enrichment， phytoremediation，
phytotoxicity.

  

六溴环十二烷（HBCDs）是继多溴联苯醚（PBDEs）和四溴双酚 A（TBBPA）之外的全球第三大溴代

阻燃剂[1]，主要应用于建筑、纺织、电子等行业，作为添加剂加入到发泡聚苯乙烯泡沫塑料（EPS）、挤塑

聚苯乙烯泡沫塑料及其阻燃微粒材料中. 2001 年，HBCDs 全球使用量达 16700 t，2006 年增至 21591 t，
2011 年达到 31000 t，我国作为 HBCDs 的主要生产国，每年的产量约 18000 t. 根据欧洲化学品管理局，

每年大约有 3141 kg 的 HBCDs 释放到环境中，其中 50% 存在于废水中，29% 进入地表水，21% 排放到

空气中. HBCDs 具有半挥发性、环境持久性、远距离迁移性等特性，使其在各种环境介质中被广泛检

出，在 2013 年，HBCDs 被列入斯德哥尔摩公约受控名单[2]，我国也于 2017 年将其列入《优先控制化学

品名录（第一批）》. 尽管很多国家禁止或限制 HBCDs 的使用，但为了给行业足够的时间寻找替代品，

HBCDs 仍要继续使用到 2024 年[3]，因此其对生态环境及人类健康的不利影响还将持续很长时间.
HBCDs 具有 6 个立体中心，理论上可以形成 16 种立体异构体 . 商用 HBCDs 主要含有 α-、β-和

γ-HBCDs 等 3 种异构体，每种异构体含有一对对映体[4]. 不同构型的 HBCDs 经历生物化学过程时，其

异构体或对映体可能发生不同的行为，产生不同的生物学效应和环境效应[5 − 8]. 与 β-和 γ-HBCDs 相比，

α-HBCD 具有较高的溶解度和较低的辛醇-水分配系数（lgKow），高温热重排混合物中 α-HBCD 占比较

高 [9]；在厌氧条件下，α-HBCD 的降解速率比 γ-HBCD 慢 [10]；高温和日光催化下均可发生 γ-HBCD 向

α-HBCD 异构体的转化[11]. 大量研究也发现在生物体中 α-HBCD 为主要存在的异构体，在适当的条件

下，对映体之间亦可发生异构化行为，在玉米根中就曾检测到（±）-β-和（±）-γ-HBCDs 向（-）-α-HBCD 的

对映体选择性转化，其中（-）-γ-HBCD 转化率较高[12].
作 为 疏 水 型 脂 肪 族 溴 代 阻 燃 剂 ，HBCDs 易 通 过 挥 发 、 渗 出 等 方 式 释 放 到 环 境 中 [13].  1997 年 ，

Sellstrom 等[14] 首次在瑞典河流中检测到 HBCDs，之后 HBCDs 在不同的非生物介质（大气[15]、灰尘[16]、

地表水[17]、沉积物[18] 和土壤[19] 等）中被广泛检出，甚至北极地区也发现了 HBCDs 的存在[20]. 随之，在生
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物体（鱼[21]、鸟[22]、植物[23]、小龙虾[24]、牡蛎[25]、蚯蚓[26]、胎盘[27] 及母乳[28] 等）及食物链中的 HBCDs 也引

起了国内外学者的广泛研究 . 目前，关于 HBCDs 在环境中的富集迁移及动物毒理学研究报道较

多[21,29 − 35]，但其在植物中的研究十分有限[36 − 38]. 有机污染物的植物吸收、累积、转化及毒性研究对于认

识其迁移行为、评价其在生态系统的污染风险及其对食物链的潜在危害均有重要意义. 植物是生物圈

的重要组成部分，通过呼吸作用及根系的吸收从空气和土壤中获得养分的同时，也会对包括 HBCDs 在

内的污染物进行富集，并通过食物链逐级放大，进而对人类健康及生态安全产生影响. 不同 HBCDs 异

构体和对映体会被陆生[39 − 42] 和水生植物[37,43] 吸收富集，在转运和代谢等生理过程中发生选择性降解

和构型转化[5,44]，从而改变 HBCDs 异构体和对映体的组成比例，目前植物中关于对映体水平的污染检

测研究还很匮乏. HBCDs 进入植物体后会对其生长发育产生抑制[45]，破坏植物体内氧化平衡，诱导过

量活性氧（ROS）产生[45]，改变 DNA 结构，产生基因水平损伤[46] 等. 目前关于植物中 HBCDs 的研究多关

注 α-、β-和 γ-HBCDs，其它异构体很少在环境植物中被检出，也未见其它异构体对植物毒性效应的相

关研究. Huang 等[42] 曾在中国北方塑料垃圾回收地土壤中检测到较低水平的 δ-和 ε-HBCDs，而在同位

点的植物中则均未见检出. 总之，植物中 HBCDs 的相关研究还需不断探索. 本文对 HBCDs 的植物提取

与分析方法、植物污染现状、传输行为和植物降解以及 HBCDs 的植物毒性效应进行梳理和分析，并展

望了未来的研究方向，为综合评价 HBCDs 的生物有效性、健康风险评价及环境修复提供科学依据.

 1    植物中 HBCDs 的提取、净化与分析（Extraction, purification and analysis of HBCDs in plants）

植物中含有多种干扰物质，如色素、纤维素和水等，因此样品前处理过程非常重要，关系到所得数

据的准确性和有效性. 目前环境样品中 HBCDs 的前处理方法主要包括：索氏提取法[19,23,39 − 43]、加速溶

剂萃取法（ASE）[37] 和超声波提取法[47 − 48]（表 1）.
 
 

表 1    植物中 HBCDs 的提取净化及分离分析方法

Table 1    Extraction, purification, separation and analysis of HBCDs in plants
 

样本
Sample

前处理技术
Pretreatment
technology

提取剂
Extractant

提取时间
Time

净化方法
Purification
method

仪器分析方法
Instrumental analysis

methods

参考文献
Reference

大白菜、小白菜、菠菜、芥菜、
莴苣、丝瓜、韭菜、豇豆、萝卜、

红薯、莴苣、香菜
索氏提取法

丙酮：正己烷，
1:1 24 h

活性硅胶柱
（CNW，德国） HPLC-MS [23]

小麦、胡萝卜、芦苇 索氏提取法
丙酮：正己烷，

1:1 24 h
活性硅胶柱

（CNW，德国） LC-MS/MS [39]

冬青、侧柏、马尾松 索氏提取法
丙酮：正己烷，

1:1 24 h
活性硅胶柱

（CNW，德国） LC-MS/MS [19]

松针 索氏提取法
丙酮：正己烷，

1:1 24 h 硅胶/氧化铝柱 GC-MS [58]

海莲、秋茄、白骨壤 索氏提取法
丙酮：正己烷，

1:1 48 h 复合硅胶柱 HPLC-MS/MS [43]

松针 索氏提取法
丙酮：正己烷，

1:1 48 h
活性硅胶柱

（CNW，德国） HPLC-MS/MS [40]

松树、柏树和垂柳树皮 索氏提取法
丙酮：正己烷，

1:3 36 h 硅胶/氧化铝柱 UPLC-MS [41]

玉米、小麦、马铃薯、韭菜、
菠菜、莴苣和大蒜

索氏提取法
正己烷：二氯

甲烷，1:1 24 h 硅胶/氧化铝柱 UPLC-MS/MS [41]

柏树、芦苇、碱蓬草 加速溶剂萃取法 正己烷 — 复合硅胶柱 HPLC-MS [37]

苔藓、地衣 加速溶剂萃取法 正己烷：丙酮 — 复合硅胶柱 HPLC-MS/MS [49]
泥湖草、牛筋草、朝天委陵菜、
小蓬草、补血草、蓟草和荠菜

超声提取法 乙酸乙酯
2次，每次
50 min

复合硅胶柱 HPLC-MS/MS [47]

藻类 超声提取法 丙酮 10 min
活性硅胶柱

（CNW，德国） LC-MS [48]

苔藓、地衣 超声提取法
正己烷：二氯

甲烷，1:1
3次，每次
30 min

硅胶/氧化铝柱 LC-MS/MS [51]

玉米 超声提取法 乙酸乙酯 2 h 复合硅胶柱 UPLC-MS/MS [45]
 
 

目前采用索氏提取法处理植物中 HBCDs 的报道最多，多数研究常用丙酮-正己烷作为提取剂，但

因提取剂的比例和提取时间的长短不同，提取率也存在差异，Lü 等[23]、Zhang 等[39] 和 Zhu 等[19] 使用丙
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酮-正己烷（1:1，V:V）分别提取了蔬菜和小麦、胡萝卜、芦苇以及冬青、侧柏、马尾松中的 HBCDs，提取

24 h，提取率分别为 93%—128%、76.2%—102.4% 和 77%—101.1%；Zhu 等 [40] 和 Li 等 [43] 分别提取了

3 种红树林植物和松针中的 HBCDs，提取 48 h，提取率分别为 81.8%—116.6% 和 77%—101.1%；Hu 等[41]

提取了树皮中的 HBCDs，提取 36 h 后，加标回收率为 61%—86%，也有研究 [42] 使用正己烷-二氯甲烷

（1:1，V:V）为提取剂提取植物中的 HBCDs，在 65 ℃ 下提取 24 h，5 种 HBCDs 异构体（α-、β-、γ-、δ-和 ε-
HBCDs）的加标回收率分别为 92.6%±9.5%、90.3%±10.5%、88.5%±12.6%、92.6%±10.9% 和 89.5%±11.8%.
索氏提取法提取成本低，方法简单，但需较长提取时间（>8 h）才能达到较高的提取率 . 相比而言，

ASE 法具有提取时间短、提取剂用量少、回收率高的优点. Li 等[37] 采用 ASE 法提取了柏树、芦苇、碱

蓬草中的 HBCDs，130 ℃ 下吹扫 120 s 静置8 min，回收率达到 83.5%；Zhu 等 [49] 采用 ASE 法提取了苔

藓、地衣中的 HBCDs，两种植物中13C-HBCDs 的平均加标回收率分别为 83%±16% 和 93%±14%. 由于

设备昂贵，目前采用 ASE 提取植物中 HBCDs 的研究还相对较少. 超声波提取法亦具有提取效率高、提

取时间短等优点，且操作装置简单，但有研究[50] 表明，超声温度过高时，提取剂出现挥发现象，携带提

取物质流出，造成损失，另外超声时间过长可能会造成 HBCDs 降解. 武等[47] 使用乙酸乙酯作为提取剂

提取了 7 种陆生植物中的 HBCDs，超声提取 2 次，每次 50 min， 13C-HBCDs 加标回收率为 79.0%—
81.3%；Zhang 等[48] 使用丙酮作为提取剂提取藻类中的 HBCDs，超声处理 10 min 以破坏细胞壁促进提

取，3 种异构体的提取率分别为 83%±3%、85%±5% 和 87%±4%；Kim 等 [51] 使用正己烷-二氯甲烷（1:1，

V:V）为提取剂提取了苔藓、地衣中的 HBCDs，提取 3 次，每次 30 min，3 种异构体的平均回收率为

55%、84% 和 72%；Wu 等 [45] 使用乙酸乙酯提取了玉米中的 HBCDs，60 ℃ 下超声提取 2 h，提取率在

79.9%—136% 之间 . 上述提取方法中采用的提取剂各有不同，溶剂配比亦有差异，总体均是选用与

HBCDs 极性相近，对其溶解度大，对杂质成分溶解度小的溶剂. 从提取效率看，除了溶剂的选择，提取

温度和时间也有很大影响，导致各方法的提取率存在差异.
提取后的样品中一般含有复杂的干扰组分，提取液需要经过有效净化后才能进行仪器分析. 目前

植物样品的净化方法主要为柱层析法，常用的净化柱有硅胶/氧化铝柱[42,51]、复合硅胶柱[20,37,43,47,49] 以及

成品活性硅胶柱[19,23,33,40,48]，根据分析物的极性不同其在硅胶颗粒上停留时间产生差异而实现分离[52]. 硅
胶/氧化铝柱和复合硅胶柱常用填料包括氧化铝、中性硅胶、酸性硅胶、碱性硅胶以及无水硫酸钠等.
氧化铝常用来去除植物中的色素，酸性硅胶用于去除植物中的脂质[19,33,43,49,53]，中性硅胶对各种填料起

到间隔作用，无水硫酸钠干燥有机相中残留的水分. 研究者往往会根据样品的实际情况来选择上述填

料的种类、比例和容量，以达到有效净化的目的. 也有研究[19,23,33,40,48] 使用成品活性硅胶柱对植物样品

进行净化，多采用德国生产的 CNWBOND HC-C18 SPE 小柱（500 mg，3 mL/50 pcs），正己烷和丙酮依次

进行洗脱，流程简单操作方便，大大减少实验用时，但由于价格昂贵，目前更多研究者[20,37,43,47,49] 选择自

制复合硅胶柱.
目前植物样品中 HBCDs 的仪器分析主要采用液相色谱 -质谱联用法（LC-MS） [23,41,48] 和液相色

谱 -串 联 质 谱 法 （LC-MS/MS） [8,23,37,42,47,54  −  55]， 电 喷 雾 负 电 离 （ESI-） 模 式 [19,38,40,47] 进 行 测 定 ， 常 用 C18
柱[23,37,39,41 − 43,48 − 49,51] 和 Nucleosil β-PM 手性柱（德国，MN）[27,39 − 40,42 − 43,47,56] 分别分离 HBCDs 异构体和对映

体. Li 等[43] 使用 HPLC-MS 在 XDB-C18 柱对 HBCDs 异构体进行分析，甲醇:水（9:1，V:V）和乙腈为流动

相进行梯度洗脱，ESI-源采用选择性反应监测模式（SRM）进行检测，成功实现了 α-、β-和 γ-HBCDs 的基

线分离. Zhu 等 [19] 采用 LC-MS/MS 检测了天津市某 EPS 原料制造厂附近植物样品中 HBCDs，选择在

Nucleosil β-PM 手性柱得到 3 对对映体浓度，阐述了 HBCDs 对映体的植物选择性富集行为. Huang 等[42]

采用 UPLC-MS/MS，Waters Acquity C18 柱和 Nucleosil β-PM 手性柱，分离检测了华北地区塑料垃圾回

收场植物中的 HBCDs 异构体和对映体组成 . 目前也有少量研究 [57 − 58] 使用气相色谱-质谱联用技术

（GC-MS）在石英毛细管色谱柱上检测 HBCDs. Salamova 等[58] 在 GC-MS 上，使用 Rtx-1614 熔融石英毛

细管色谱柱，在电子捕获负电离源（ECNI），SIM 模式下分析检测了全球 14 个地区树皮样本中的

∑HBCDs 含量，但在气相色谱分离和质谱定性和定量分析过程中会涉及到较高梯度升温和质子化温

度，这将不利于手性构型的分析. 有研究表明，当温度达到 160 ℃ 时，HBCDs 的 3 种异构体间会相互转
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化，温度超过 240 ℃ 时，HBCDs 还会发生脱溴现象，因此，尽管 GC-MS 具有检出限低、精密度高、便捷

有效等优点，但不能用于 HBCDs 对映体检测，无法全面分析 HBCDs 立体构型的污染状况. LC-MS 可

以有效分离 HBCDs 异构体和对映体，能够获得更多 HBCDs 在植物中的污染分布信息，该方法更有利

于综合全面评估 HBCDs 的环境风险.

 2    植物中 HBCDs 的污染现状（Contamination status of HBCDs in plants）

 2.1    ∑HBCDs 污染分布

目前针对 HBCDs 生产工厂、电子垃圾拆解地、垃圾堆放场等典型污染源周边的植物污染已有诸

多文献报道，通常情况下，生产或使用 HBCDs 的工厂附近植物中 HBCDs 浓度水平较高，比非点源或

偏远地区环境中至少高出 1 个数量级以上. Li 等[37] 调查了莱州湾 HBCDs 生产基地附近柏树、芦苇和

碱蓬草植物组织中的∑HBCDs，其浓度范围分别为 80264—148957 ng·g−1 dw、8.88—160241 ng·g−1 dw
和 207—710 ng·g−1 dw. Zhu 等[19] 研究了 EPS 原料制造厂附近的植物中∑HBCDs 分布时发现，冬青、柏

树和松树叶组织中的浓度范围为 3.45—2494 ng·g−1 dw，叶蜡中为 126—101855 ng·g−1dw，枝条中为

6.7—1049 ng·g−1  dw， 树 皮 中 为 3.45—165  ng·g−1  dw， 且 在 3 种 树 种 的 不 同 组 织 中 观 察 到 显 著 的

∑HBCDs 浓度梯度（P<0.01），最高浓度出现在叶蜡中，其次是内叶和枝条，树皮中浓度最低，在 L2 点位

采集的松树组织中，∑HBCDs 浓度在松针蜡中高达 101855 ng·g−1 dw，内叶中为 2238 ng·g−1 dw，枝条中

为 1049 ng·g−1 dw，树皮中为 165 ng·g−1 dw；同时天津市与莱州湾 [37] 的调查研究结果均显示，植物中

∑HBCDs 浓度会随距污染源中心距离的增加呈现快速降低趋势，并在 1 km 左右趋于稳定 . 在远离

HBCDs 产区的华北地区，Huang 等[42] 调查了部分塑料垃圾回收地的植物样品中∑HBCDs 分布和变化

特征，结果显示∑HBCDs 浓度为 3.47—23.4 ng·g−1 dw.
随着气溶胶的输送和沉降，HBCDs 能够远距离迁移扩散，导致在距离人群较远的生态保护区甚至

极地地区也检测到 HBCDs 的存在 . 深圳福田自然保护区 3 种红树林植物中∑HBCDs 的浓度范围为

0.016—194 ng·g−1 dw，其中白骨壤中的浓度（17.99 ng·g−1 dw）显著低于海莲（0.54 ng·g−1 dw）和秋茄

（0.40 ng·g−1 dw）[43]. 天津大黄堡湿地自然保护区中心地带的小麦、萝卜和芦苇中∑HBCDs 浓度范围为

1.46—27.7 ng·g−1 dw，在 3 种植物的不同组织中 HBCDs 的总浓度呈现出相同的规律，均为叶部高于根

部，且均大于根系土中∑HBCDs 的浓度[59]. 河北白洋淀生态旅游区 7 种陆生植物中也发现浓度范围为

n.d.—2.18 ng·g−1 dw 的∑HBCDs 污染[47]，淀区内水生植物中∑HBCDs 浓度范围为 n.d.—7.26 ng·g−1 dw[38]，

其 中 在 后 塘 点 位 采 集 的 浮 萍 中∑HBCDs 浓 度 最 高 （7.26 ng·g−1 dw） ， 其 次 为 南 刘 庄 采 集 的 金 鱼 藻

（6.93 ng·g−1dw） .  Kim 等 [51] 在南极洲的苔藓、地衣中也检测到了∑HBCDs 的存在，浓度范围分别为

0.63—960 pg·g−1 dw 和 0.1—21.1 pg·g−1 dw. 国外对于植物中 HBCDs 的关注较少，目前仅有 Salamova
等[58] 调查了全球包括挪威、印尼、加拿大和美国等 12 个城市的 40 个树皮样本中的∑HBCDs，其中在

加拿大安大略省 Downsview 检测到最高浓度为（21.3±7.7） ng·g−1 lw（脂重）的∑HBCDs，并且发现多地

树皮样本中∑HBCDs 浓度与当地人口数量显著正相关（P<0.05），说明了人为活动对 HBCDs 污染的重

要贡献.
文献统计结果显示（表 2），植物中∑HBCDs 的浓度受区域、植物种类、植物组织、环境条件等因素

影响显著，不同地区的环境污染水平存在差异，植物对持久性有机污染物的富集能力也存在显著的物

种差异性[60]. 这可能是由于不同植物释放的蛋白质、酶、柠檬酸、果酸、葡萄糖、果糖等根系分泌物的

种类和数量存在差异，从而影响植物对持久性有机污染物的吸收[61]. 同时，植物根系分泌物形态易受环

境温度、湿度、酸碱性等的影响，在不同地区这些环境土壤条件存在明显差异，可能会导致植物对持久

性有机污染物的积累不同[62]. 例如，在菠菜对多环芳烃的吸收研究中就发现，气温升高会增强植物光合

作用，刺激根际土壤中根系分泌物的释放，同时增加土壤孔隙水中游离污染物的浓度，进而促进植物体

内污染物积累，因此不同环境土壤条件也可能会导致植物体内 HBCDs 的积累出现差异. 此外，植物对

包括 HBCDs 在内的有机物吸收和积累的过程中亦会受到植物代谢和生长稀释等生理过程的影响，这

些都会对 HBCDs 在植物体内的富集分布造成差异[63].
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表 2    部分地区植物中∑HBCDs 浓度

Table 2    The concentrations of ∑HBCDs in plants in some areas
 

样品
Sample

地区
Area

采样地点描述
Description of

sampling location

浓度范围/平均浓度
Concentration range/

Average concentration（dw）

采样时间
Sample time

参考文献
Reference

玉米、小麦、马铃薯、韭菜、
菠菜、莴苣、大蒜

华北地区 塑料垃圾处理地 3.47—20.2 ng·g−1 — [42]

柏树、芦苇、碱蓬草 中国莱州湾 HBCD生产基地 110—160241 ng·g−1 2010 [37]

冬青、柏树、松树 中国天津 EPS材料制造厂 3.45—160241 ng·g−1 2015 [19]
泥湖草、牛筋草、朝天委陵

菜、
小蓬草、补血草、蓟草、荠菜

中国白洋淀 天然淡水湖 N.d.—2.18 ng·g−1 2018 [47]

松树、冷杉、云杉

挪威、印尼、南非、尼泊尔、
加拿大、印第安、

爱尔兰、冰岛、美国、
捷克和塔斯纳尼亚

远离城市的区域 0.27—21.3 ng·g−1 2009 [58]

玉米、小麦、马铃薯、韭菜、
菠菜、莴苣、大蒜

中国天津
大黄堡湿地自然

保护区
1.46—27.7 ng·g−1 2011 [59]

大白菜、小白菜、菠菜、芥菜、
丝瓜、韭菜、豇豆、萝卜、

红薯、莴苣、香菜
珠江三角洲 蔬菜农场 0.87—32.7/16.6 ng·g−1 2018 [23]

樟脑树皮 中国上海 工业区 280—6600 ng·g−1 — [64]

樟脑树皮 中国上海 商业区 140—2400 ng·g−1 — [64]

樟脑树皮 中国上海 居民区 120—1000 ng·g−1 — [64]

苔藓 南极洲 南设得兰群岛 0.63—960 pg·g−1 2014 [51]

地衣 南极洲 南设得兰群岛 0.1—21.1 pg·g−1 2014 [51]
松树、银杏、刺槐、垂柳、

杨树和柏树树皮
中国北京 污染区域附近 26—3400 ng·g−1 2009 [41]

松针 中国 7个行政规划区 6.3—2790 ng·g−1 2013 [40]
荷叶、荷茎、浮萍、金鱼藻、

轮藻、眼子菜、香蒲
中国白洋淀 天然淡水湖 N.d.—7.26/1.02 ng·g−1 2018 [38]

海莲、秋茄、白骨壤 深圳 福田保护区 0.016—194 ng·g−1 2015 [43]

　　n.d., 低于检测限或未检出. N.d., Below detection limit or not detected
 
 

 2.2    HBCDs 异构体的污染分布

商 用 HBCDs 中 主 要 存 在 的 3 种 异 构 体 ， 其 中 γ-HBCD 约 占 总 质 量 的 75%—89%， α-HBCD 占

10%—13%，β-HBCD 占 1%—12%. 在环境样品检测中，α-HBCD、β-HBCD 和 γ-HBCD 也是植物中主要

存在的 3 种异构体，尽管工业产品中 γ-HBCD 含量较高，但在多数野外环境研究的植物样本的研究中

显示 α-异构体占比最高. 例如在上海工业区、商业区和居民区的樟脑树树皮检测中发现 3 种异构体（α-、
β-和 γ-HBCDs）均有检出，其平均贡献率分别为 44%、18% 和 38%[64]. 华北地区主要塑料垃圾回收中心

的植物样本中，α-、β-和 γ-HBCDs 组成分别为 44.8%—88.1%、8.86%—49.3% 和 n.d—37.3%[42]；在不同

植物物种中异构体占比存在显著差异，菠菜根中 α-、β-和 γ-HBCD 的贡献率分别为 48.5%、24.4% 和

27.1%，而大蒜根中的各异构体的贡献率则分别为 56.9%、29.4% 和 13.8%，可见不同的植物物种有着不

同的选择性富集代谢能力；白洋淀陆生植物中异构体占比也存在显著的物种差异性，其中 α-、β-和 γ-
HBCDs 的 平 均 贡 献 百 分 比 为 44.10%、 20.95% 和 34.95%， 荠 菜 中 三 者 的 贡 献 率 分 别 为 56.41%、

13.46% 和 30.14%，而朝天委陵菜中则分别为 44.30%、18.01% 和 37.69%[47]；而在白洋淀水生植物中 α-、
β-和 γ-HBCDs 平均百分比贡献率分别为 35.48%、13.16%、27.36%[38]. Zhu 等[40] 调查了中国华北、东北、

华东、中南、西南、西北和华中 7 个区域的松针样品中 HBCD 异构体分布情况，结果显示 α-HBCD 的

平均百分比达到 65.1%±15%. 同时，室内模拟试验研究也得到了和采样调研相同的规律. 在菜园土、水

稻土和赤红壤 3 种土壤中添加 HBCDs 暴露培养玉米，玉米中 3 种异构体的含量均大致遵循：α-HBCD
> γ-HBCD > β-HBCD，地下部的含量大于地上部含量，且积累量随土壤中 HBCDs 浓度的增加而增加[65].
HBCDs 在土壤中的归趋及植物对其行为的影响研究中，单种和混种白菜和萝卜土培暴露 8 周后发现，
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HBCDs 在白菜和萝卜中的分布均具有异构体特异性，植物地上部组织中 α-HBCD 含量最高，其次为 γ-
HBCD，β-HBCD 最低[53]. 将小白菜置于低浓度（0.05 ng·mL−1）HBCDs 异构体溶液中暴露培养，14 d 和 30 d
时小白菜叶中 HBCDs 的积累水平均为 α-HBCD > β-HBCD > γ-HBCD，这与异构体的水溶性相一致[56].
黑麦草对 HBCDs 异构体和对映体的吸收、异构化和代谢研究中，土培暴露黑麦草 8 周，在地下部和地

上部均检测到 α-HBCD 的优先积累，其次为 β-HBCD[5]. 有研究表明生物体内的细胞色素 P450 会优先

代谢 β-和 γ-HBCDs[66 − 67]，α-HBCD 代谢较慢，并且 α-异构体能显著抑制玉米细胞色素 P450 的活性 [44]，

因此更有利于 α-HBCD 在植物体内的富集. 同时，在黑麦草[5] 和小麦[68] 的暴露研究中均发现，植物组织

中 β-和 γ-HBCDs 可以转化为 α-HBCD，而暴露在 α-HBCD 的黑麦草中则未发现异构化产物，这可能也

是 α-HBCD 在植物体内含量较高的一个重要原因.
迄今为止，也有少量研究发现其他异构体在植物中的优先富集行为. 在南极洲采集的苔藓和地衣

中的部分样品[51]，珠江三角洲蔬菜农场中的蔬菜[23] 样品，以及青藏高原的地衣中[49] 均发现 γ-HBCD 占

据绝对优势. 空心菜的室内盆栽暴露实验也检测到 γ-HBCD 含量最高，α-HBCD 次之，β-HBCD 最低[65].
白菜和萝卜暴露 HBCDs 培养 8 周后，植物地下部中 γ-HBCD 的相对丰度远大于 α-和 β-HBCDs[53]. 在玉

米幼苗暴露于不同浓度 HBCDs 的吸收动力学研究中[45]，随着暴露时间的延长，玉米根部和地上部中 β-
HBCD 的占比增加，γ-HBCD 的贡献率减少，α-HBCD 的占比在根中增加，在地上部中减少. 暴露 96 h
后，玉米中 HBCDs 浓度达到平衡，在玉米根部和地上部中不同异构体的积累量为 γ-HBCD > β-HBCD >
α-HBCD； 暴 露 120 h 后 ， α-和 γ-HBCDs 的 比 例 比 暴 露 溶 液 中 相 对 减 少 了 38.87%±1.19% 和 8.56%±
0.67%，β-HBCD 相对增加了 80.76%±4.56%，表明 β-HBCD 更易被玉米吸收和向地上部分传输.

综上所述，植物对 HBCDs 的选择性吸收和转运存在物种差异性，涉及到植物内部的吸收和转运、

代谢等生理特征. 这种差异还可能是由于 HBCDs 不同异构体在空气、水、土壤和沉积物等环境介质中

的代谢转化存在差异，致使其在各介质中的占比不同，进而导致其向植物中的传递富集量不同. 在环境

中，β-HBCD 似乎总是以较小的浓度存在，这可能与工业商品中 β-HBCD 占比较低和选择性代谢有关.
目前有关植物 HBCDs 非对映异构体的富集机制尚未完全了解，有待进一步研究.
 2.3    HBCDs 对映体的污染分布

手性有机污染物一般以外消旋体（对映体分数 EF=0.5）形式施用并排放到环境，经历了富集、降

解、生物吸收和代谢等一系列的物理、化学、生物过程后，其对映体组成往往会发生变化，导致特定对

映体占比显著增加，另一对映体占比降低，EF 值偏离 0.5. 目前关于 HBCDs 的环境行为在对映体水平

上的研究非常有限，而对植物中 HBCDs 对映体的积累分布考察更是鲜有报道. 目前的研究表明，手性

污染物 HBCDs 在植物中的积累和转运具有对映体选择性[48,69]. Li 等[43] 研究了深圳福田保护区的红树

林植物，在海莲、秋茄和白骨壤的根、茎和叶中 α-HBCD 的 EFs 范围分别为 0.451—0.483、0.441—
0.470 和 0.431—0.472，β-HBCD 的 EFs 范围分别为：0.261—0.461、0.320—0.481 和 0.297—0.425，γ-
HBCD 的 EFs 范围分别为：0.540—0.565、0.542—0.558 和 0.560—0.658，显示出（-）-α-、（-）-β-和（+）-γ-
HBCDs 的优先富集；Wu[70] 等在实验室模拟玉米暴露研究也发现，（-）α-、（-）β-和（+）-γ-HBCD 的生物积

累显著高于其它对映体. 目前植物富集 HBCDs 对映体的选择性尚无统一的定论，在不同研究中优势富

集的对映体存在差异[12]（见图 1）. 在白洋淀的陆生植物中，多数采样点位泥湖草等植物样品中 3 种异构

体的左旋构型富集浓度显著高于右旋构型[47]，淀区内的包括荷叶在内的 7 种水生植物中，则表现出（-）-
α-HBCD 和（-）-γ-HBCD 的选择性富集浓度较高，β-HBCD 无显著的对映体选择性 [38]. 在中国 7 个行政

区的松针中 α-HBCD 的 EF 平均值为 0.228±0.076（P < 0.001），表明了（-）-α-HBCD 的选择性富集，β-和
γ-HBCDs 亦无显著的对映体选择性倾向 [40]. 天津聚苯乙烯材料制造厂附近的冬青、柏树和松树中，α-
和 β-HBCDs 均为（+）-构型在植物内叶和枝条组织中优先积累（P < 0.05），在冬青和柏树枝条中（-）-γ-
HBCD 优先富集（P < 0.05）[19]. 天津大黄堡地区的萝卜、小麦和芦苇中，大部分样品的茎和叶组织均呈

现 出 （+） -HBCD 的 选 择 性 富 集 优 势 [59].  Zhu 等 [5] 实 验 室 土 培 种 植 黑 麦 草 ， 暴 露 培 养 8 周 后 α-和 γ-
HBCDs 在植物根、茎和叶中的 EF 值均大于 0.5，而 β-HBCD 则小于 0.5，表现出了（+）-α、（-）-β 和（+）-
γ 对映体的选择性富集优势（P < 0.05）.
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图 1    不同植物中 HBCDs 对映体的 EFs
（“MPR”为红树林植物根[43]，“MPS”为红树林植物茎[43]，“MPL”为红树林植物叶[43]，“BTP”为白洋淀陆生植物[47]，“BAP”为白洋淀水生

植物[38]，“EFP”为聚苯乙烯厂附近植物[19]）

Fig.1    EFs of HBCDs enantiomers in different plants
（“MPR” represents of mangrove plant roots[43], “MPS” represents of mangrove plant stem[43], “MPL” represents of mangrove leaves[43], “BTP”
represents of Baiyangdian terrestrial plants[47], “BAP” represents of Baiyangdian aquatic plants[38], “EFP” represents of EPS field plants[19]） 

 

对映体选择性富集是一个复杂的生物化学过程，受多方面因素影响. 通常认为生物介导的过程是

影响手性化合物对映体组成的关键因素，在植物体中 HBCDs 对映体选择性吸收和酶促转化等生物过

程，导致了特定对映体的优势累积[4]. 将玉米幼苗水培暴露 7 d 后发现（-）-α-、（-）-β-和（+）-γ-HBCDs 的

积累量显著高于其他对映体，且在玉米根中观测到除（+）-α-HBCD 外，暴露 7 d 后所有对映体均发生了

不同程度的异构化作用，其中（-）-γ-HBCD 转化率最高为 90.5%±8.2%，其次为（+）-γ-HBCD[71]. 植物体内

HBCDs 的对映体选择性降解和代谢亦对其富集水平有着重要影响. Huang 等[71] 在暴露 HBCDs 的玉米

跟中发现了 OH-HBCDs、2-OH-HBCDs、OH-五溴环十二烷醇（OH-PBCDs）和 2-OH-PBCDs 4 种羟基代

谢物，谷胱甘肽（GSH）-HBCD 加合物以及五溴环十二碳稀（PBCEe）和四溴环十二碳烯（TBCDe）2 种脱

溴代谢物，解释了 HBCDs 在植物体内的羟基化、脱溴和 GSH 加合物合成代谢途径；并在（+）/（-）-β-或
（+）/（-）-γ-HBCDs 对映体处理中，检测到（-）-α-HBCD 转化产物，证实了其对映体选择性异构化行为. 玉
米细胞色素 P450 酶对 HBCDs 的体外生物降解研究 [44] 发现，玉米细胞色素 P450 酶降解 HBCDs 的反

应遵循一级动力学规律，且具有立体选择性，代谢速率为（-）-γ-HBCD > （+）-γ-HBCD > （+）-α-HBCD >
（-）-α-HBCD. HBCDs 对映体的选择性植物富集，还可能由物种特异性导致. 在白洋淀地区采集的植物

样本中中（-）-HBCDs 优先富集[47]，而天津大黄堡地区的萝卜、小麦和芦苇中则表现出（+）-HBCDs 的选

择性富集优势[59]. 此外，HBCDs 的对映体选择性植物富集也会受到环境过程的影响，有研究发现高温

环境和日光催化均会促使 HBCDs 立体构型的转化，使得环境中 HBCDs 对映体组成发生改变 [38].
HBCDs 在复杂的环境和生物因素影响下发生立体选择性行为，导使不同对映体的富集浓度水平存在

差异，这种差异性可以通过食物链转移进入营养水平更高的生物体中，进而产生不同的毒性影响，因

此，植物体内 HBCDs 的立体选择性行为引起越来越多的关注，关于其选择性差异的机理探讨仍需深入

探讨.

 3    HBCDs 的植物传输（Plant transportation of HBCDs）

通过气溶胶的沉积、湿沉降等自然过程，各种环境介质中的 HBCDs 最终将进入土壤环境，土壤是

包括 HBCDs 在内的大多数有机污染物重要的汇. 植物在土壤中普遍存在，是与土壤密切相关的重要生

物，HBCDs 在土壤—植物系统的传输是其进入食物链的关键途径. 一般来说，植物可以通过两种途径

富集土壤中的 HBCDs，一种是通过根部吸收进入植物体内，经过蒸腾作用沿木质部向茎叶传输[72]，另

一种途径是通过叶片吸收大气中的 HBCDs[65]. 通常采用植物富集因子和传输系数来评估植物的生物

富集能力及污染物在植物体内的传输能力[47]. Zhu 等[5] 采用土培方式培养黑麦草暴露 8 周后，分别检测

了土壤、植物根部、茎部和叶部 HBCDs 的累积浓度，核算出 HBCDs 在黑麦草体内的根富集因子
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（RCFs）、茎传输系数（SCFs）和叶传输系数（LCFs）. 结果表明，HBCDs 在黑麦草根部富集能力较强，茎

叶传输能力较弱；武彤等[47] 研究了白洋淀淀区内 6 个采样点的土壤和植物样品中 HBCDs 的富集传输

情况，得到 RCFs 范围为 0.12—0.93，根部到地上部的传输系数（TFs）为 0.09—0.81，所有 RCFs 和

TFs 值均小于 1.0，表明 HBCDs 在白洋淀淀区植物根部的富集以及从根部到地上部的转运均有限，其

更倾向于在土壤中积累. 而 Lü等[23] 研究了珠江三角洲地区的蔬菜样品，采用整株植物中的富集水平核

算了 HBCDs 在各种蔬菜中的生物浓缩因子（BCFs，蔬菜浓度/土壤浓度），其范围为 0.29—19.5，平均值

为 4.90，约 90% 的植物样本 BCFs 值大于 1.0，这在一定程度上归因于蔬菜物种对 HBCDs 的强吸收富

集能力. Zhu 等[69] 研究了小麦对 HBCDs 异构体的吸收途径，通过土壤、空气的单一和混合暴露培养小

麦，说明了 HBCDs 可通过根部和叶部两种途径被小麦吸收. 在混合暴露模式下，将 d18-HBCDs 添加于

土壤中核算了 HBCDs 从根部到叶部的转运量与叶片积累量的比例（Rt），3 种 HBCDs 异构体的 Rt 值

为 14.4%—29.8%，表明叶片中的 HBCDs 主要是从空气中吸收的. 显然，不同植物物种对 HBCDs 的富

集传输能力存在很大差异.
HBCDs 在生产、使用和废弃过程中，会通过工业排污、生活污水等多种途径进入河湖等水—沉积

物系统，由于其高疏水性，极易与固体颗粒（如沉淀物）结合. 在水环境中，挺水植物的根或茎扎入底泥

中，污染物会随着其生长过程被吸收进入植物体内. Li 等[37] 报道了莱州湾地区芦苇中 HBCDs 的植物

富集情况，得到其生物累积因子（BAFs，植物浓度/沉积物浓度）为 6.37—111，平均值达到 32.9，表明芦

苇对 HBCDs 有较强的富集能力. Li 等[43] 研究了深圳福田保护区的红树林植物以及其根系周围的沉积

物，发现植物中的 RCFs 范围为 0.0004—0.43，其中秋茄的 RCFs 最高，比海莲和白骨壤高出两个数量

级，表明相比于海莲和白骨壤，秋茄对 HBCDs 的富集能力较强；TFr-s（茎浓度/根浓度）为 4.11—10.6，均

高于 1.0，表明 HBCDs 更易于从根部传输转运到茎部；TFs-l（叶浓度/茎浓度）为 0.13—11.7，在白骨壤

中 TFs-l 均大于 1.0 说明 HBCDs 优先在其叶中积累，而在海莲和秋茄中 TFs-l 均低于 1，表明 HBCDs 更

倾向于在海莲和秋茄的茎中积累. 迄今为止，不同的陆生和水生环境研究中植物对 HBCDs 的富集传输

情况存在显著的差异，可能是植物对 HBCDs 积累传输能力的物种差异和环境条件影响共同作用的

结果.

HBCDs 在植物体系的传输存在立体选择性，尽管相关研究非常有限，但 HBCDs 各异构体的植物

传输探索也受到了研究者们的关注. 一般而言，疏水性较弱的有机化合物更易于在植物中传导，而疏水

性 较 强 的 有 机 化 合 物 不 易 在 植 物 中 发 生 传 导 ， 以 根 系 聚 积 为 主 . 环 境 中 主 要 存 在 的 α-、 β-和 γ-
HBCDs 的 lgKow 存在差异，疏水性较弱的 α-HBCD 在植物中更容易发生特定的传输和转运，从而被输

送到地表以上的茎叶组织中，疏水性较强的 γ-HBCD 则更易在根部累积. Huang 等[71] 通过水培玉米实

验研究了玉米根中 HBCDs 异构体的富集，发现 HBCDs 异构体的 lg RCFs 和 lgKow 之间呈现显著的正

相关性（P < 0.05），说明疏水性更强的 γ-HBCD，更容易被植物根部吸收，与上述规律相符. 然而，也有研

究得到了不同的结论，在 Zhu 等 [68] 小麦吸收 HBCDs 的研究中，在封闭室内通过土壤和空气暴露

HBCDs 培养小麦 4 周后发现，不同异构体的 lg RCFs 与 lg Kow 之间呈现显著的负相关关系（P < 0.05），

认为疏水性较弱的 α-HBCD 更易在植物根中富集. 而 Li 等[43] 在福田保护区红树林植物的研究中分析

了 3 种 HBCDs 异构体的 lg RCFs 与 lg Kow 之间的关系，结果发现两者没有显著的相关性（P > 0.05）. 白

洋淀淀区内的不同植物样本及淀区周边的玉米和小麦中，HBCD 富集的 RCFs 和 lg Kow 之间均无显著

的相关关系[47,73]，但在玉米和小麦中发现 TFs 与 lg Kow 存在显著的负相关性[73]，与疏水性较弱的有机化

合物更易于在植物中传导的规律相符 . 不同的研究结果差异显著，甚至完全相反 . 在实际环境中，

HBCDs 的高疏水性使其与土壤或沉积物颗粒紧密结合，在土壤-植物体系中土壤与 HBCDs 的结合会

大大削弱植物对其的吸收效率[43]，因此实验室水培模拟很可能与土培模拟结果存在差异. 野外环境采

样研究揭示了真实环境中长期动态平衡的结果，受到植物种类、植物体组成部分、植物蒸腾作用强

度、生长环境和状况等多种环境因素的影响[43,47,73]，反映了自然环境中 HBCDs 传输和转运的复杂性，各

种因素的影响途径和机理有待结合现实环境开展更深入的探讨.
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 4    HBCDs 污染土壤中的植物修复（Phytoremediation of HBCDs-contaminated soils）

随着全球工业化和城市化的发展，人们对环境中持久性污染物的担忧日益加剧，进入环境中的

HBCDs 在短期内无法“自净”，对生态系统及人类造成威胁，目前已有很多研究表明，多种技术可降解

环境中的 HBCDs[74 − 83]，如超声波降解、光催化降解、生物降解等. 植物吸收和降解技术被认为是保持

环境可持续性的一种可行的选择. 土壤-植物体系 HBCDs 的降解包括 3 种方式：利用植物根系释放的

酶和根系分泌物进行降解；利用植物与根际微生物之间的协同作用进行降解[65]；以及 HBCDs 进入植物

体内在酶的作用下被转化和降解，从而降低土壤中 HBCDs 的浓度.
目前，土壤-植物体系中 HBCDs 的清除和代谢研究相对较少. 据报道，黑麦草土培暴露 8 周后，土

壤中的 HBCDs 浓度降低，在植物根、茎和叶中均检测到 HBCDs 的存在，但黑麦草对土壤中 HBCDs 的

吸收代谢仅占 0.57%—3.15%，表明黑麦草能够从土壤中吸收 HBCDs，但不是修复 HBCDs 污染的最佳

植物 [5]. Zhu 等 [68] 通过土培暴露小麦 4 周后发现，HBCDs 可通过根部被小麦吸收，根际（非根际）土壤

中 α-、β-和 γ-HBCDs 的去除率分别为 62.4%（39.1%）、61.7%（40.4%）和 75.8%（38.2%）；表明种植小麦能

促进土壤中 HBCDs 的去除，去除率是非种植区的 1.5—2.0 倍. 同时，β-或 γ-HBCDs 在小麦叶片中可转

化为 α-HBCD，4 周后生物异构化效率分别达到 0.31%—4.80% 和 0.92%—8.40%. 李亚宁等[66] 将萝卜

和白菜单种和混种于含有 1000 μg·kg−1 HBCDs 的土壤中 56 d 后发现，单种萝卜组与白菜组土壤中

HBCDs 的浓度均低于 80 μg·kg−1，混种组土壤中 HBCDs 的浓度约为 420 μg·kg−1，且单种组土壤中各异

构体的质量浓度均低于混种组（P < 0.001），推断可能是由于植物的种间竞争改变了植物根系分泌物的

释放，直接或间接影响了 HBCDs 的吸附行为，从而改变其生物有效性，致使土壤中 HBCDs 的浓度变

化产生差异.
在土壤-植物系统中添加有机或无机物质以及微生物菌群等可以增加植物对 HBCDs 的清除和降

解效率 . Le 等 [84] 在土壤中种植烟草 35 d，与对照组土壤相比单独种植烟草可以去除土壤中 13% 的

HBCDs，加入腐殖酸后 HBCDs 的去除率达到 15%，表明腐殖酸对土壤中 HBCDs 的清除有一定的促进

作用；体系加入 Pd/Fe 纳米颗粒后烟草对土壤中的 HBCDs 去除率可达 41%，表明相比于腐殖酸而言，

Pd/Fe 纳米颗粒对土壤—烟草体系中 HBCDs 去除的促进能力更强；腐殖酸和 Pd/Fe 纳米颗粒同时加入

培养体系后发现，其对土壤中 HBCDs 的联合清除率仅为 27%，推测可能是由于腐殖酸能够增强

Pd/Fe 纳米颗粒的聚集和腐蚀，从而降低了 Pd/Fe 纳米颗粒的促进效果. 在微生物降解方面，据报道铜

绿假单胞菌 HS9 是一种 HBCDs 代谢菌 [85]，可有效促进 HBCDs 的降解并将其转化为 TBCDe、二溴环

十二烯（DBCDi）和环十二三烯（CDT）. Huang 等[86] 通过土壤暴露培养玉米，添加 HS9 菌株 10 天后使土

壤和植物中的 HBCDs 浓度分别降低了 87.6% 和 25%；微生物多样性分析表明，菌株 HS9 可以促进植

物有益细菌的丰度，从而降低 HBCDs 对植物的毒性进而促进植物生长. 目前，报道的降解 HBCDs 的

植物种类还不够丰富，对更多类型的植物、植物混种方案研究需要进一步开展，使植物降解 HBCDs 展

现出更大的应用前景. 此外，富集 HBCDs 的植物需要得到妥善的处理，以免引起二次污染，影响生态系

统平衡，进而危害人类自身[87].

 5    HBCDs 的植物毒性效应（Phytotoxic effects of HBCDs）

环境中的 HBCDs 普遍存在，可通过大气、水、土壤等多种途径进入生物体内，经过食物链中各级

消费者的捕食与被捕食关系而逐级积累放大，产生生态毒性，影响人类健康. 植物是生态系统的生产

者，食物链的基础，植物对 HBCDs 有一定的吸收降解能力，同时植物也会受到 HBCDs 的毒性影响. 目
前关于 HBCDs 的植物毒性研究还相对较少.

据 报 道 ，HBCDs 会 对 植 物 的 生 长 发 育 产 生 影 响 . 周 耀 红 等 [6] 将 植 物 种 子 暴 露 于 不 同 浓 度 的

HBCDs 溶液中，2 d 后发现 HBCDs 对萝卜种子发芽率影响不明显，但对白菜种子发芽率有显著抑制作

用，随着 HBCDs 处理浓度的增大，菜心、玉米种子的发芽率出现了下降的弱趋势，总体不明显. 种子萌

发 需 要 消 耗 有 机 物 （ 包 括 淀 粉 、 脂 肪 、 蛋 白 质 等 ） ， 其 中 种 子 淀 粉 是 种 子 中 储 存 最 丰 富 的 物 质 ，

HBCDs 对种子萌发具有抑制作用，很可能是 HBCDs 破坏了种子中的淀粉或降低了淀粉酶活性 [70] 所

致；5 d 后 HBCDs 对菜心和萝卜的根长有一定的促进作用，而对玉米和白菜的根长则出现低浓度抑制
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高浓度促进的变化规律，表明 HBCDs 对不同植物种子的毒性效应存在差异. Wu 等[45] 将玉米种子浸润

于 HBCDs 溶液中，种子萌发、根部和地上部的生物量以及长度均受到不同程度的抑制，相对抑制率随

着 HBCDs 暴露浓度的增加而增大，当暴露浓度为 0.05 mg·L−1 时，发芽率、根系生物量、根系长度、地

上部生物量及地上部长度的相对抑制率分别为 46.54%、32.71%、31.94%、14.04% 和 11.91%，表明

HBCDs 对玉米生长的毒性效应大小为发芽率 > 根系生物量 > 根系长度 > 地上部生物量 > 地上部长

度. HBCDs 具有手性结构，研究表明 HBCDs 不同异构体和对映体会对植物产生选择性毒性作用[30]. 玉
米幼苗经 HBCDs 溶液暴露培养后，3 种异构体均对玉米的发芽率、根长、根重、苗长和苗重产生抑制，

其中 α-HBCD 对玉米的生长抑制率最高[30]. 黑麦草经 HBCDs 异构体土培暴露 8 周后[5]，其生长受到明

显的抑制作用，且相对抑制率随暴露时间的增加而增加，黑麦草的整体生物量和组织生物量显著下降

（P < 0.01），其中 γ-HBCD 抑制率最高，对地上部和地下部的抑制率分别为 26.7%±1.1% 和 30.2%±1.8%；

此外 HBCDs 暴露还导致黑麦草叶绿素含量（叶绿素 a 和叶绿素 b）降低，从而引起植物的生理干扰. 在
对映体水平的研究[7] 发现，α-HBCD 对映体水培玉米幼苗后，幼苗的根部和地上部的生物量和长度均

受到选择性抑制，其中（+）-α-HBCD 的损伤作用强于外消旋（rac）-α-HBCD 和（-）-α-HBCD. γ-HBCD 对

映体水培暴露玉米幼苗 3 d 后[88]，幼苗根生物量、地上部生物量、根长度、地上部长度等生长指标均受

到显著抑制，且抑制率为（+）-γ-HBCD ＞ （rac）-γ-HBCD ＞ （-）-γ-HBCD.
当植物受到 HBCDs 胁迫时，机体内会产生过量的活性氧（ROS），植物内的氧化平衡被破坏，致使

植物遭受损伤. Wu 等[45] 将玉米水培暴露 4 d，当 HBCDs 浓度低于 0.01 mg·L−1 时，玉米体内羟基自由基

（·OH）水平受到显著诱导（P < 0.05），并随 HBCDs 暴露浓度的增加呈现先升高后降低的趋势，表明低

浓度下玉米 ROS 的生成致使植物发生氧化应激，在较高浓度下自由基的累积引起植物抗氧化系统失

活，细胞受损，使 ROS 的产生和清除失去活性. 武彤等[89] 研究了 β-HBCD 对玉米的对映体选择性毒性

影响，发芽后的玉米水培暴露 3 d 后，（+）-和（rac）-β-HBCDs 可诱导玉米超氧化物歧化酶（SOD）和抗坏

血酸过氧化物酶（APX）活性随暴露浓度先增后降，推测高浓度下可能植物体内其他抗氧化机制被诱

发，从而使得其对 SOD 和 APX 活性影响变小；同时发现（+） -β-HBCD 对植物的毒性高于（ rac） -β-
HBCD 和（-）-β-HBCD. 崔建升等 [88] 研究了 γ-HBCD 对映体对玉米的选择性氧化胁迫，水培暴露 3 d 后

亦检测到玉米组织中 SOD 和过氧化物酶（POD）活性随暴露浓度先增后降，且损伤强度为（+）-γ-HBCD
> （rac）-γ-HBCD > （-）-γ-HBCD. HBCDs 对植物不同组织部位的影响存在差异，以上植物发生氧化胁迫

的研究中均发现玉米根部的损伤高于地上部.
ROS 的累积与植物细胞脂质过氧化和细胞死亡等诸多有害效应有关[45]，且有机污染物诱导植物体

内产生过量的 ROS，可改变植物 DNA 结构，产生基因水平损伤 . Wu 等 [45] 将发芽后的玉米水培暴露

HBCDs 4 d 后，组蛋白 H2AX 磷酸化（γ-H2AX）水平受到显著诱导，当 HBCDs 浓度为 0.05 mg·L−1，根部

和地上部 γ-H2AX 含量达到最高，与对照组相比分别增加了 23.10% 和 16.61%，说明 DNA 的损伤呈现

出随着 HBCDs 浓度的增加而增加的趋势 . 武彤等 [7] 和崔建升等 [88] 分别研究了 α-HBCD 对映体和 γ-
HBCD 对映体对玉米的选择性基因损伤，玉米发芽后水培暴露 3 d，组织中的 γ-H2AX 水平均有所增

加，其中（+）-α-HBCD 的损伤作用强于外消旋（rac）-α-HBCD 和（-）-α-HBCD，（+）-γ-HBCD > （rac）-γ-
HBCD > （-）-γ-HBCD. 李蝶等 [46] 提取了植物组织 DNA 研究了不同 HBCDs 立体构型对玉米基因的影

响，发现 HBCDs 暴露 3 d 后，玉米体内的 DNA 稳定性受到显著影响，基因多态性增加，低浓度下呈现

DNA 交联损伤为主，高浓度下 DNA 断裂损伤比例增加，且 DNA 损伤程度随 HBCDs 暴露浓度的增加

而增加，抗氧化 SOD 系列基因 Cu/Zn-SOD、Fe-SOD 和 Mn-SOD 的表达量也受到不同程度的诱导和抑

制作用，3 个异构体中 α-HBCD 对玉米的影响最严重，6 个对映体中（+）-α-HBCD 的选择性影响最大.
综上所述，HBCDs 会引起植物生长发育迟缓、氧化胁迫和基因损伤等毒性效应. POPs 物质具有生

物放大效应，对于生物链顶端的人类来说，这些毒性被放大了 7 万倍以上，因此越来越多的研究开始关

注植物中存在的 HBCDs 对人体产生健康危害的风险. 经评估，惠州市、江门市以及广州市的蔬菜中含

有的 HBCDs 水平都存在着一定的致癌危险[65]，白洋淀地区种植的玉米中尽管也含有微量 HBCDs，但

属于低风险水平，可安全的供当地居民食用[73]. 认识手性 HBCDs 与植物的相互作用为综合评价其环境

和健康风险具有重要意义.
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 6    研究展望（Research outlook）

作为全球第三大溴代阻燃剂，HBCDs 已在全球范围的各类环境介质中检出，并对人体健康和生态

系统造成了一定影响. 作为新型持久性有机污染物，各国已相继出台相应措施限制或禁止 HBCDs 的生

产和使用，鉴于我国 HBCDs 的使用还会延续到 2024 年，HBCDs 在环境介质中的累积、转化、迁移以

及长期毒性效应仍需进一步研究 . 尽管我国关于 HBCDs 的环境富集和毒性效应已经开展，但关于

HBCDs 的植物研究还处于起步阶段. 随着研究的深入，人们逐渐认识到 HBCDs 不同异构体及对映体

结构的环境行为及毒性差异，但是到目前为止有关 HBCDs 环境毒性、迁移转化规律、污染区域的环境

修复以及其潜在的长期生态危害性仍存在很多不确定性，尤其关于 HBCDs 对映体的植物毒性和迁移

尚无统一规律. 有关上述问题的工作成果将有利于寻求效率更高的生物治理技术，对评估 HBCDs 使用

和排放、环境生态损伤及健康影响控制提供基础数据，并对制定控制对策、污染治理方案和相关法律

法规提供科学依据.
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