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摘要: 为研究沉积物中十溴联苯醚(BDE-209)的生物有效性，将淡水生态系统中常见的底栖动物中华圆田螺(Cipangopaludina ca-
hayensis)暴露于商品 DE-83(主要包含 92%的 BDE-209、6%的 BDE-206、1.5%的 BDE-207和 0.5%的 BDE-208)染毒的沉积物，进行
60 d养殖实验。根据暴露期间中华圆田螺体内 PBDEs含量与同系物组成的变化，探讨了田螺对 DE-83的富集动力学、积累常数
以及可能发生的生物转化。实验结果显示，DE-83主要同系物均能够被中华圆田螺积累，但是生物有效性非常低，BDE-209、BDE-
207和 BDE-206的吸收速率常数(ks )为 0.029 ~0.042 d-1，BDE-207 > BDE-206 > BDE-209。依据动力学参数推算的生物-沉积物
积累因子(BSAF)非常低，分别为 0.05(BDE-209)和 0.02(BDE-206 和 BDE-207)。暴露 20 d后，中华圆田螺体内有低溴代同系物检
出，其含量随暴露时间延长而增加，说明 BDE-209在中华圆田螺体内发生了生物转化。
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Abstract: Cipangopaludina cahayensis was exposed to a commercial product of BDEs (DE-83) in sediments for 60
days to investigate the bioaccumulation and biotransformation of nona-and deca-BDEs. The major congeners in DE-83
were 92% of BDE-209, 6% of BDE-206, 1.5% of BDE-207 and 0.5% of BDE-208. The results showed that all the
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major congeners were bioaccumulated in C. cahayensis. The uptake coefficients (ks) of nona-and deca-BDE congeners
in C. cahayensis ranged from 0.029 to 0.042 d-1 , and the value of BDE-207 was slightly higher than those of BDE-206
and BDE-209. Nona-and deca-BDE congeners displayed low bioavailability with biota sediment accumulation factor
(BSAF) of 0.02 for BDE-206 and BDE-207 and 0.05 for BDE-209, respectively. Lower brominated BDEs were detec-
ted in the tissue of C. cahayensis and their concentrations increased with the exposure duration, which could result from
the biotransformation of high brominated BDEs.
Keywords: PBDEs; Cipangopaludina cahayensis; bioaccumulation; biotransformation

多溴联苯醚 (polybrominated diphenyl ethers, PB-
DEs)作为一种高效且价格相对低廉的溴代阻燃剂，广
泛应用于工业和家居等商业产品中，以提高产品的防

火性能。PBDEs属添加型阻燃剂，由于没有化学键束
缚，很容易从产品中释放进入环境。这类化合物水溶
性低，亲脂性强(logKow为 4 ~ 10)，化学结构稳定，难以
分解，是一类新型持久性有机污染物[1]。目前，PBDEs
污染已经遍布全球范围，广泛存在于自然环境(大气、
水体、沉积物、土壤)、水生生物、陆生动植物以及人体
中，即使在远离人类活动干扰的极地生态系统及深海

生态系统的动物体内也发现了 PBDEs 的存在[2-3]。
PBDEs不仅具有环境持久性，还具有一定的生物毒
性，如神经系统毒性、发育毒性、影响甲状腺激素水
平、肝脏和肾脏发育畸形等[4-9]。鉴于此，欧盟已禁止
生产和使用五溴联苯醚(penta-BDE)和八溴联苯醚(oc-
ta-BDE)工业品。北美最主要的 PBDEs生产商大湖化
工集团(Great Lakes Inc.)也于 2004 年 12 月自愿停止
penta-BDE的生产。2009年 5月 9日，含 4 ~ 7个溴原
子的 PBDEs被列入了新增持久性有机污染物的名单
(www.chm.pops.int)。
随着商业 penta-BDE和 octa-BDE产品的禁用，

十溴联苯醚(deca-BDE)工业品成为市场上仍在生产
和使用的主要 PBDEs，该产品中 98%以上为十溴联
苯醚 BDE-209。Mai等[10]对我国珠江三角洲以及南

海北部表层沉积物中 PBDEs 的研究结果表明，沉积
物中 PBDEs同系物组成以 BDE-209 为主，∑PBDEs
浓度 (不包括 BDE-209)为 0.04 ~ 94.72 ng·g-1 dw，
BDE-209的浓度则为 0.41 ~ 7 341 ng·g-1 dw，几乎是
目前世界上所发现的 BDE-209 的最高污染水平。
虽然 BDE-209疏水性强(logKow = 9.8)，分子体积大，
难以从沉积物中解吸释放，并难以跨膜输送进入细

胞组织;然而，越来越多的研究发现 BDE-209 在水
生生物体中具有一定的累积性，如在我国珠江口水

域不同种类的鱼体内都检测到了 BDE-209[11] ; 在韩

国近岸海域的双壳类动物体内，BDE-209 含量远远

高于其他同系物含量[12] ; 在香港水域贻贝体内检出

了高溴代 PBDEs 同系物 (BDE-183、BDE-197、BDE-
207、BDE-209)[13] ;在渤海湾某些无脊椎动物和鱼体
内，BDE-209的浓度分别达 378和 135 ng·g-1 (以单位
脂肪质量计 )[14]。所有这些迹象表明，沉积物中
BDE-209的生物可利用性远远大于以往的估计。

BDE-209能否转化为低溴代同系物也是科学家
们十分关注的问题。在珠江三角洲地区的沉积物中
发现了较高比例的八溴和九溴取代 PBDEs，说明沉
积物中 BDE-209 有可能降解[10]。研究已证明在鱼
及人体内，BDE-209 可以通过脱溴转化为九溴联苯
醚，然后进一步转化为六溴同系物[15-18]。沙蚕对沉
积物中 DE-83 的生物富集实验也表明，部分 BDE-
209可能转化为 BDE-207和 BDE-208[19]。
中华圆田螺(Cipangopaludina cahayensis)是淡水

湖泊、溪流中常见的一种底栖腹足类软体动物，以沉
积物中的微生物和腐殖质以及水中浮游植物、幼嫩
水生植物、青苔等为食，在淡水生态系统的食物链中
属低营养级别[20]。田螺可直接暴露于沉积物中的
污染物，污染物在其体内的富集与转化行为又会通

过食物链影响高营养级生物[21]。本研究以中华圆
田螺为受试生物，在经十溴联苯醚工业产品 DE-83
染毒的沉积物中进行暴露实验，探究 BDE-209 和九
溴联苯醚(nona-BDEs)在中华圆田螺体内的积累行为
及可能发生的生物转化，为正确评价水生态系统中

PBDEs的生态风险提供理论依据。

1 材料与方法(Materials and methods)
1.1 标样与试剂

PBDEs混合标样 CSM (IUPAC Nos. 28、47、100、
99、154、153、183 和 209)、BDE-206、BDE-207、BDE-
208、回收率指示物 BDE-77 以及内标物 BDE-118 购
自美国 AccuStandard 公司 (New Haven, CT, USA)。
十溴联苯醚工业产品 DE-83 购自美国 Great Lakes
化学品公司(West Lafayette, IN, USA)。
分析用有机试剂(正己烷、丙酮、二氯甲烷)均为
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农残级，购自天津康科德科技有限公司; 浓硫酸

(99.9% )为天津市化学试剂五厂生产;无水硫酸钠和
层析氧化铝(200 ~ 300目)为天津科密欧化学试剂有
限公司产品，使用前均于 400 ℃焙烧 6 h，密封保存
于干燥器内;玻璃纤维为成都市科龙化工试剂厂生

产，使用前用正己烷/丙酮(体积比为 1 ∶ 1)超声洗涤
30 min，溶剂挥发后，110 ℃烘干，密封保存于干燥
器内。
1.2 受试生物
实验用中华圆田螺购自天津市南开区农贸市

场，体内未有 nona-BDEs 和 BDE-209 检出。用脱氯
自来水在实验室内驯养，喂食市售观赏鲫鱼饲料(无
DE-83同系物检出)，充氧泵曝气。驯养 2 周后，挑
选大小均一的个体，置于曝气自来水中清肠 24 h。
实验个体平均壳高(1.5 ± 0.3) cm。驯养期间中华圆
田螺的死亡率不超过 2%。
1.3 沉积物染毒
实验用沉积物取自天津七里海湿地，为表层沉

积物(0 ~ 10 cm)。七里海湿地是国家级生态保护区，
周边没有工业生产，也没有污染输入，因此沉积物中

PBDEs背景值极低。由于采集于枯水季，沉积物含
水量很低 (约 10% )。沉积物晾干后粉碎，过 2 mm
筛，除去树枝、草茎及大石块，于棕色玻璃试剂瓶保
存。沉积物的基本理化性质为: pH 8.0，总有机碳含
量(TOC)1.29%。
实验采用湿法染毒。为了减少丙酮的用量，先

用丙酮将一定量的 DE-83 粉末溶解，将该溶液与小
部分干沉积物混合均匀，待丙酮挥发后，将含高浓度

DE-83的沉积物加入未染毒的湿沉积物中 (含水率
约 70% )，电动搅拌器避光搅拌 3 周，使得 DE-83 均
匀分布于沉积物中;然后 4 ℃静置，避光平衡2周。
沉积物平衡后取样分析，取 3个平行样平均值，

BDE-209、BDE-208、BDE-207 和 BDE-206 的浓度分
别为(2 086 ± 37)、(16 ± 9)、(34 ± 13) 和 (116 ±
78) ng·g-1 dw。
1.4 富集实验
富集实验在玻璃缸(50 cm长 × 30 cm宽 × 25 cm

高)中进行，设3个平行实验组和1个对照组。实验组
缸底铺约 3 cm厚的 DE-83 染毒沉积物，再加入除氯
曝气自来水;对照组缸底铺未染毒沉积物，加入除氯

曝气自来水。沉积物/水体系静置平衡 2 d。将挑选
出清肠后的中华圆田螺分别放入实验组和对照组缸

内，每缸各放 150 只。养殖条件与驯养条件大致相

同。因实验周期较长(60 d)，富集实验期间每隔 2 d喂
食少量市售观赏鲫鱼饲料(无 DE-83 同系物检出)，以
避免食物匮乏引起中华圆田螺非正常生理反应。
放入中华圆田螺的时间记为第 0天。富集实验

开始后，在第 1、2、4、6、8、10、14、20、30、40 和 60 天，
各组分别取出 10只中华圆田螺，放入自来水中清肠
24 h，将软组织从壳中取出，用蒸馏水冲洗干净，吸
水纸吸干水分后称湿重，-20 ℃冷冻保存。
1.5 PBDEs测定预处理
中华圆田螺与沉积物样品冷冻干燥后，研磨，称

重。田螺样品称重后加入少量净化后的无水}，继续
研磨，至无水 Na2SO4呈粉末状，用定量滤纸包裹，加

入一定量(5 ng)的回收率指示物 BDE-77，200 mL正己
烷/丙酮(体积比为 1∶ 1)混合萃取剂，索氏萃取 24 h。
萃取液旋转蒸发，并将溶剂转换为正己烷，浓缩

至 2 mL，取出 0.2 mL测定脂肪含量，剩余萃取液转
移到洁净的离心管内，加入 8 mL浓硫酸，漩涡振荡
使之充分混合，静置 5 min后，3 000 r·min-1离心 10
min，上清液(正己烷相)转移至洁净试管内，向离心
管中的残余液体加入 2 mL正己烷，充分振荡后静
置、离心，再将上层正己烷转移至洁净试管内，如此
重复 2 次。合并上述有机相，氮吹浓缩至 1 mL，然
后过氧化铝层析柱(内径 0.6 cm，层析柱从下至上依
次填入少许玻璃纤维、0.5 cm无水硫酸钠、10 g层析
氧化铝、1.0 cm无水硫酸钠)净化。分别用 8 mL正
己烷淋洗和 8 mL二氯甲烷/正己烷(体积比为 2∶ 3)混
合液洗脱;收集二氯甲烷/正己烷混合淋洗液，将其
氮吹定容至 100 μL。GC-MS分析前加入一定量内
标物 BDE-118(5 ng)。
沉积物的萃取和净化方法与生物体处理相同，

但是要在包裹样品的滤纸包内加入 0.5 g铜粉除硫。
1.6 仪器分析
样品分析用 Agilent 7890A 气相色谱与 Agilent

5975C质谱联用仪进行。
色谱条件: DB-5 MS毛细管柱(15 m × 250 μm

i.d.; 0.25 μm 膜厚; J & W Scientific)，升温程序为:
100 ℃保持 1 min，30 ℃·min-1升至 280 ℃，5 ℃·min-1

升至 310 ℃，保留 2 min，溶剂切除时间为 4.5 min;载
气为 He，恒流，柱流量为 l mL·min-1，无分流自动进
样，进样量为 l μL;进样口温度: 285 ℃。
质谱条件:负化学离子源(negative chemical ioni-

zation, NCI); 甲烷为反应气; 离子源温度为 250 ℃，
传输线温度为 280 ℃ ;选择性离子扫描检测(selected
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ion monitoring, SIM); 四(tetra)-和九(nona)-BDEs 的扫
描离子 m/z为 79和 81，BDE-209的扫描离子 m/z 为
79、81、486.7和 488.7。
1.7 质量保证与控制
为了最大限度的降低污染，实验所用玻璃器皿

均先用洗衣粉水溶液浸泡超声清洗，再用去离子水

冲洗，105 ℃烘干后使用。解剖刀、镊子、药勺以及
氮吹仪的针头，清洗洁净后用浸泡丙酮的纱布擦洗

后使用。
每批(7个)样品中加 1 个方法空白，以控制实验

流程中是否有人为或环境因素带来的污染。方法空
白是与包装样品相同的定量滤纸，加入与样品相同

的无水硫酸钠和回收率指示物，按与样品相同的分

析步骤进行分析。如果空白样品中目标物的量小于
实际样品中目标物量的二分之一，则在实际样品中

扣除空白值;如果空白样品中目标物的量大于实际

样品中目标物的二分之一，则该样品由于背景干扰

高而被剔除。样品中回收率指示物 BDE-77 的回收
率在 80% ~ 120%范围内。绝大多数目标化合物呈
现良好的重复性(平均 RSD =12.7% )。
空白样品中有少量 BDE-47、BDE-99、BDE-154

和 BDE-209检出，检出限为 3 倍空白检出值的标准
偏差;对于空白中没有检出的目标化合物，检出限为

5 倍信噪比 (5 × S/N)。BDE-28、BDE-47、BDE-100、
BDE-154的检出限为 0.03 ng·g-1 dw，BDE-99、BDE-
153的检出限为 0.05 ng·g-1 dw，BDE-183、BDE-206、
BDE-207和 BDE-208 的检出限为 0.10 ng·g-1 dw;
BDE-209的检出限为 3 ng·g-1 dw。
1.8 数据分析
富集动力学数据根据一级富集动力学模型[22]进行

非线性拟合(SigmaPlot 软件，SPSS Science, Chicago, IL,
USA)，估算吸收速率常数(uptake rate constant, ks)和排出
速率常数(elimination rate constant, ke):

Ct =
ks·Cs

ke
(1 - exp( - ket)) (1)

Ct :生物体中 PBDEs的浓度(ng·g-1 dw);

Cs :沉积物中 PBDEs的浓度(ng·g-1 dw);

ks :吸收速率常数(d
-1 );

ke :排出速率常数(d
-1 )。

生物富集因子(biota-sediment accumulation factor,
BSAF)根据动力学模型估算(BSAFcal):

BSAFcal =
ksfoc
keflipid

(2)

foc和 flipid分别为沉积物中有机碳含量和生物体
中脂肪含量。

2 结果与讨论( Ｒesults and discussion)
2.1 富集动力学
在为期 60 d的富集实验中，只有 1 个实验组死

亡 3只中华圆田螺，对照组死亡 2只中华圆田螺，死
亡率 < 2%。实验结束时，对照组与实验组中华圆
田螺平均湿重较实验开始时的湿重略有增加，脂肪

含量略有下降，差异并不显著(P > 0.05)。实验组中
华圆田螺平均湿重和脂肪含量与对照组的湿重和脂

肪含量间没有显著差异(P > 0.05)，说明染毒沉积物
对中华圆田螺没有明显的毒性。
从第 1天开始，暴露实验组中华圆田螺体内就

有 BDE-209、BDE-207和 BDE-206检出，但是至实验
结束时，这些同系物在中华圆田螺体内的富集都没

有达到平衡。富集 20 d 后，中华圆田螺体内才有
BDE-208检出，含量非常低。BDE-209、BDE-207 和
BDE-206的富集动力学线性拟合结果好于一级动力
学富集模型(公式 1)，BDE-207和 BDE-206 的富集曲
线呈两段斜率不同的直线(图 1)。Gustafsson等[23]对

贻贝(Mytilus edulis)富集 PBDEs(BDE-47、BDE-99 和
BDE-153)的动力学研究中也发现，富集曲线呈线性。
为了与其他研究报道进行比较，本研究仍然用一级

动力学模型进行非线性拟合，得到吸收速率常数(ks )
与排出速率常数(ke )。将本研究和其他报道中关于
环节动物和软体动物等底栖动物对 PBDEs 积累动
力学参数进行比对，见表 1。

图 1 中华圆田螺对沉积物中 DE-83 的富集动力学曲线
Fig. 1 Uptake kinetics of sediment-associated

DE-83 in C. cahayensis
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表 1 生物对 PBDEs的吸收速率常数( ks)、排出速率常数(ke )、半衰期(t1/2 )和 BSAF值

Table 1 Uptake rate constant (ks), elimination rate constant (ke), half-lives (t1/2 ) and biota-sediment

accumulation factor (BSAF) of PBDEs in organisms
化合物

Compounds

受试生物

Studied organisms
ks /d

-1 ke /d
-1 t1/2 /d BSAF

参考文献

References

BDE-209
BDE-207
BDE-206
BDE-209
BDE-208
BDE-207
BDE-206
BDE-47
BDE-99
BDE-100
BDE-153
BDE-154
BDE-138
BDE-183
BDE-47
BDE-100
BDE-99
BDE-85
BDE-154
BDE-153
BDE-47
BDE-47
BDE-99
BDE-99

中华圆田螺

(Cipangopaludina cahayensis)

沙蚕

(Nereis succinea)

蚯蚓

(Eisenia fetida)b

颤蚓

(Lumbriculus variegatus)

颤蚓

(Lumbriculus variegatus)

0.029 0.20 - 0.05a

0.042 0.64 - 0.02a

0.031 0.54 - 0.02a

0.20 0.95 0.63 0.017
0.65 1.10 0.75 0.054a

0.54 0.92 0.70 0.054a

0.18 0.98 0.72 0.017
6.64 0.082 10.0 5.77
4.18 0.058 12.0 5.14
4.17 0.060 11.6 4.95
1.93 0.050 13.8 2.75
2.90 0.055 12.6 3.75
0.68 0.053 13.1 0.91
0.39 0.046 15.2 0.88
- 0.031 - 8.1
- 0.028 - 9.9
- 0.092 - 4.0
- - - 4.9
- 0.032 - 9.1
- - - 4.7

2.59 0.82 - 3.1
6.02 1.70 - 3.5
1.58 0.53 - 3.0
2.38 0.62 - 3.7

本研究

This study

[19]

[24]

[25]

[26]

注: a，根据公式 2的计算值; b，暴露于染毒土壤;其他未说明的，都是暴露于染毒沉积物的实验结果。

Note: a, the value was calculated according to equation (2); b, exposed to contaminated soil; the others were exposed to contaminated sediment.

本研究中中华圆田螺对 BDE-209、BDE-207 和
BDE-206的吸收速率常数(ks )为 0.029 ~ 0.042 d-1 (表
1)，BDE-207 > BDE-206 > BDE-209。其值比沙蚕
对沉积物中 nona-BDEs 和 BDE-209 的 ks值 (0.18 ~
0.20 d-1 )低一个数量级，也低于蚯蚓对染毒土壤中
BDE-138和 BDE-183的 ks(0.68 和 0.39 d-1 )[19, 24]。中
华圆田螺对 DE-83 的 ks值低于沙蚕和蚯蚓，可能是

由于田螺的消化道比沙蚕和蚯蚓这 2类环节动物短
很多，因此沉积物在消化道内停留时间短。对疏水
性较强的有机物而言，从沉积物中的解吸附过程是

制约有机污染物被生物体吸收的关键因素之一。对
海洋无脊椎动物的研究表明，动物肠道相对长，或者

说沉积物通过肠道的时间长，可以增加生物对沉积

物中污染物的富集[27-28]。沙蚕和蚯蚓都是沉积食性
动物，靠不断吞食大量沉积物或土壤吸收其中的有

机质。而中华圆田螺是刮食性动物，以沉积物表面
及岩壁上的微生物和腐殖质以及水中浮游植物、幼
嫩水生植物、青苔等为食，摄入沉积物的量比环节动

物少得多。此外，中华圆田螺富集实验过程中，为了
避免生物由于摄食不足引起的肌体异常，添加了少

量鱼饲料。因此，整个暴露过程中进入中华圆田螺
消化道的沉积物总量远远小于沙蚕所摄入的沉积物

量，被中华圆田螺吸收的 PBDEs也会相应减少。
Sijm等[29]曾报道，当 logKow大于 6 时，ks就随有

机物 logKow的增大而减小。本研究中 BDE-209、
BDE-207 和 BDE-206 的 ks顺序符合这一规律。随
着 Kow增加，疏水性有机化合物倾向于与沉积物颗

粒结合，并随着时间推迟，这种结合越来越强，因此

这些物质从沉积颗粒物中解吸出来进入孔隙水的过

程就变得困难，生物对污染物的同化率也就变低。
有机化合物被生物体吸收与排出的过程，是沉积物、
孔隙水、生物细胞膜等复杂多介质跨膜传输过
程[30]。nona-BDEs和 BDE-209 的 logKow均大于 8.5，
极强的疏水性和大分子体积抑制了这些物质在水相

间的传输，这成为生物吸收过程的主要屏障。
根据富集动力学曲线非线性拟合估算出的排出
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速率常数 ke为 0.20 ~ 0.54 d-1，BDE-207 > BDE-206 >
BDE-209(表 1)。中华圆田螺的 ke值小于沙蚕体内

nona-BDEs和 BDE-209 的 ke值
[19]，但比其他报道中

低溴代同系物的 ke值高约 10倍。暴露于 tetra-BDEs
和 penta-BDEs染毒沉积物的颤蚓(Lumbriculus varie-
gates)对 BDE-47、BDE-100 和 BDE-99 的 ke分别为

0.031、0.028 和 0.092 d-1[25]。Liang 等[24]报道暴露于

PBDEs染毒土壤的蚯蚓对 BDE-183、BDE-138、BDE-
154、BDE-153、BDE-100、BDE-99 和 BDE-47 的 ke范

围为 0.046 ~ 0.082 d-1。
2.2 生物富集
水中极低的溶解度以及强疏水性导致 BDE-209

和 nona-BDEs与沉积结合牢固，沉积物中的 DE-83仍
然可以被中华圆田螺吸收积累，这与沙蚕对沉积物中

DE-83的积累结果相同[19]，但是生物组织内 BDE-209
和 nona-BDEs的浓度显著低于沉积物中的浓度。生
物-沉积物积累因子 (biota-sediment bioaccumulation
factor, BSAF)是指富集达到平衡时生物体内脂肪归一
化浓度与沉积物中有机碳归一化浓度的比值。在富
集实验期间，中华圆田螺富集没有达到平衡，本研究

用 60 d 的富集结果进行计算，BDE-209、BDE-207 和
BDE-206在生物体和沉积物中浓度比值分别为(0.05
±0.007)、(0.06 ±0.005)和(0.05 ± 0.009)。根据公式 2计
算 BDE-209、BDE-207 和 BDE-206 的 BSAF 理论值
(BSAFcal)分别为 0.05、0.02 和 0.02(表 1)。BDE-209 在
60 d时的浓度比值与 BSAFcal一致; BDE-207 和 BDE-
206的 BSAFcal低于 60 d的浓度比值。
虽然中华圆田螺的吸收速率常数(ks )低于沙蚕

的 ks，但是 60 d的归一化比值比沙蚕的 BSAF值高
(表 1)。这主要是由于沙蚕脂肪含量高于中华圆田
螺的脂肪含量，进行脂肪归一化后中华圆田螺体内

nona-BDEs和 BDE-209 含量就高于沙蚕体内含量。
目前关于沉积物或土壤中 nona-BDEs和 BDE-209的
生物富集研究相对较少，但是已有的研究结果表明

nona-BDEs和 BDE-209的 BSAF 值远远低于低溴代
同系物。La Guardia等[31]报道美国某排污河中鱼对

BDE-209 和 BDE-206 的 BSAF 值为 0.013 和0.039，
而对 BDE-47、BDE-99 和 BDE-153 的 BSAF 值分别
为 3.50、1.90 和 2.04。在中国华南地区某电子垃圾
回收地的调查研究发现，田螺对 BDE-183、BDE-
153、BDE-154、BDE-99、BDE-100、BDE-47 和 BDE-28
的 BSAF值为 0.04 ~ 0.73，而对 BDE-209的 BSAF值
只有 0.0002 ~ 0.0019[32]。Vigano 等[33]和 Xiang 等[11]

的研究也发现，无脊椎动物对 BDE-209 的 BSAF 值
为 0.01 ~ 0.02，而同种生物对 BDE-47 和 BDE-99 的
BSAF值分别为 6.1 和 4.6。Ciparis等[25]发现暴露于

PBDEs染毒沉积物中的颤蚓(Lumbriculus variegates)
体内有 BDE-209检出，但是含量低于检出限(190 ng·
g-1 )，说明 BSAF 非常低。Opperhulzen 等[34]认为，疏

水性有机化合物的有效横截面 (effective cross sec-
tion, ECS)大于 9.6  时，由于不能通过细胞膜而限
制了化合物被生物吸收。BDE-99 和 BDE-153 的
ECS为 9.6 [35]，那么 nona-BDEs和 BDE-209的 ECS
应该大于 9.6 ，可以推测肠道壁吸收这些大分子化
合物是非常困难的。虹鳟鱼(Oncorhynchus mykiss)的
喂食暴露实验证实，在肠道内 BDE-209 的吸收率小
于 1% [15]。大分子体积和极强的疏水性使得 BDE-
209的吸收率很低，这是导致沉积物中 BDE-209 生
物有效性非常低的关键因素之一。

Yang等[32]在电子垃圾回收与拆废造成 PBDEs
污染比较严重的浙江台州，选取 4 处污染程度不同
的河沟，研究了环境污染水平对田螺富集 PBDEs 的
影响，发现对于低溴代同系物 (BDE-28、BDE-47、
BDE-100、BDE-99、BDE-154、BDE-153、BDE-183)，田
螺的 BSAF值与沉积物含量呈显著负相关，而 BDE-
209没有显著相关性。本研究中田螺对 BDE-209 的
BSAF值高于上述调查研究。Klosterhaus 等[36]研究

发现暴露于 BDE-209 单独染毒的沉积物中的沙蚕
(Nereis virens)对 BDE-209 的 BSAF值比暴露于 pen-
ta-BDEs 和 deca-BDEs 共同染毒的沉积物中的沙蚕
对 BDE-209的 BSAF值高 30倍。研究者认为，低溴
代同系物会与 BDE-209 竞争消化液中解吸附物质，
抑制 BDE-209解吸附，从而导致富集降低。台州的
调查研究中，2 号点位沉积物中 BDE-47 和 BDE-99
的含量比较高，该区域田螺对 BDE-209 的 BSAF 值
小于 3号和 4号位点[32]。可能由于低溴代同系物的
竞争影响，使得本研究中田螺对 BDE-209 的 BSAF
值高于野外调查的值。
2.3 生物转化
野外调查和室内实验研究均已证实 BDE-209

可以通过脱溴转化为九溴联苯醚同系物进而转化为

六溴同系物[15-18]。沙蚕富集实验中，通过不同暴露
时间沙蚕体内九溴同系物组成比较，发现 BDE-207
和 BDE-208的比例不断增加，而 BDE-206 的比例不
断减少，推测可能是 BDE-209 脱溴转化的结果，因
为 BDE-209 易于间位或对位脱溴转化为 BDE-207
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或 BDE-208，难于邻位脱溴转化为 BDE-206[19]。本
研究也将染毒的沉积物以及不同暴露时间中华圆田

螺体内 nona-BDEs 和 BDE-209 的组成进行比较(图
2)，20 d之前 BDE-209的比例不断增加，20 d之后比
例不断减少;相反，nona-BDEs的比例在 20 d之后不
断增加，其中 BDE-208 比例增加最多。Holden等[37]

通过比较生物体及非生物环境中 nona-BDEs 同系物
的组成，认为间位脱溴 (生成 BDE-207)和对位脱溴
(生成 BDE-208)是 BDE-209 进行生物转化的优选途
径。本研究中 BDE-206 和 BDE-207 的富集曲线在
暴露 30 d 后斜率增加，说明二者的富集速率加快，
推测是中华圆田螺体内 BDE-209 发生转化所致。

富集 20 d后中华圆田螺体内有 BDE-208检出，也可
能是由于 BDE-209转化的结果。另外，富集20 d后，
BDE-47、BDE-99等低溴代同系物表现出明显的富
集现象。富集 20 d 时中华圆田螺体内有 BDE-47、
BDE-99、BDE-100、BDE-154和 BDE-153 检出(表 2);
富集 30、40、60 d，BDE-47 和 BDE-99 的浓度不断增
加(表 2 )。Stapleton 等[38]研究发现鲤鱼 (Cyprinus
carpio)体内至少(9.5 ± 0.8)%的 BDE-99 转化为 BDE-
47，BDE-183 可以转化为 BDE-154 和另一种 hexa-
BDE。中华圆田螺体内低溴代同系物的富集表明体
内发生了从高溴代同系物向低溴代同系物的转化。

表 2 富集过程中中华圆田螺体内低溴代同系物含量

Table 2 Low brominated PBDEs concentrations in C. cahayensis at different exposure periods
暴露时间/d

Exposure time/d
BDE - 28 BDE - 47 BDE - 100 BDE - 99 BDE - 154 BDE - 153 BDE - 183

0a n.d. b 0.04 n.d. 0.33 n.d. 0.06 n.d.
10 0.08 0.19 n.d. 0.34 n.d. n.d. n.d.
14 0.10 0.11 n.d. 0.28 n.d. n.d. n.d.
20 0.18 3.7 0.56 3.8 0.18 0.24 n.d.
30 0.15 5.1 0.66 4.3 0.19 0.31 n.d.
40 0.18 5.5 n.d. 4.4 n.d. n.d. n.d.
60 0.07 6.2 n.d. 2.3 n.d. n.d. 0.06

注: a，暴露开始前田螺体内低溴代同系物含量; b，n.d.未检出;含量为 3个平行样品的平均值，标准偏差 < 10%，单位为 ng·g-1 dw。

Note: a, low brominated PBDEs concentrations in C. cahayensis before exposure; b, n.d. represents not detected; the concentrations were the mean values of

three replicates, standard deviation was less than 10% , the unit was ng·g-1 dw.

图 2 原始染毒沉积物及不同富集时间中华圆田
螺体内 nona-BDEs和 BDE-209 组成比例

Fig. 2 The contribution of BDE-206, BDE-207, BDE-208
and BDE-209 to the total nona-and deca-BDEs in

inoculated sediment and in
C. cahayensis at different exposure periods
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