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摘要: 氯化多氟醚磺酸盐(6:2 chlorinated polyfluorinated ether sulfonate,商品名 F-53B)作为一种新型的全氟辛烷磺酸(perfluoro-
octane sulfonate, PFOS)替代物,因其在工业中的大范围应用而受到广泛关注。 近期的研究表明,F-53B 可能对生态系统和人类

健康产生潜在风险。 本文综述了 F-53B 在不同生物体内的吸收与积累,F-53B 在生物体内的代谢转化和其对生物的毒性效应

及作用机制,结果发现在国内外多个地区的水生、陆生生物中,F-53B 的检出浓度存在显著差异。 由于 F-53B 的高亲脂性,使
其更多地积累在生物体的肝脏、肾脏等器官中。 人体血清中的 F-53B 检出量最高,尤其是在工业发达地区的工人体内。 进一

步地,由于厌氧微生物还原脱氯、谷胱甘肽转移酶以及硝酸盐还原酶的作用,F-53B 在生物体内能够代谢为 6:2 H-PFESA,但
转化并不高效。 此外,F-53B 对生物体的肝脏、肠道、心脏等器官具有显著的毒性效应,其作用机制主要为干扰内分泌、诱导氧

化应激、诱导基因毒性和抑制免疫系统作用等。 最后,本文对 F-53B 的未来研究方向提出了建议,并强调了进一步深入研究

该化合物毒性效应和作用机制的紧迫性和必要性。 研究结果揭示了 F-53B 潜在的环境持久性和生物累积性,为未来 F-53B 生

态风险的准确评估和污染管控提供科学依据。
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Abstract: Chlorinated polyfluorinated ether sulfonate (6:2 chlorinated polyfluorinated ether sulfonate, marketed as
F-53B), a novel substitute for perfluorooctane sulfonate (PFOS), has garnered considerable attention due to its ex-
tensive industrial application. Recent studies indicate that F53B may pose potential risks to both ecosystems and
human health. This review examines the absorption and accumulation of F-53B in various organisms, its metabolic
transformation, as well as its toxicological effects and underlying mechanisms. The findings reveal marked regional
differences in the concentrations of F-53B detected in aquatic and terrestrial species. Owing to its high lipophilicity,
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F-53B preferentially accumulates in organs such as the liver and kidneys, with the highest levels observed in human
serum—especially among industrial workers in developed regions. Furthermore, due to the action of anaerobic
microbial dechlorination, glutathione S-transferase, and nitrate reductase, F-53B can be metabolized into 6: 2
H-PFESA within organisms, although the conversion efficiency remains low. Additionally, F-53B exhibits
significant toxicity towards organs including the liver, intestines, and heart, primarily through mechanisms involving
endocrine disruption, induction of oxidative stress, genotoxicity, and immunosuppression. Finally, this paper
proposes recommendations for future research directions and underscores the urgency of further investigations into
the toxic effects and mechanisms of F-53B. The results highlight the compound’s potential environmental persistence
and bioaccumulative properties, thereby providing a scientific basis for accurate ecological risk assessment and
effective pollution control strategies.
Keywords: F-53B; bioaccumulation; toxic effects; mechanism of toxicity; PFOS

0　 引言

全氟和多氟烷基物质 (per- and polyfluoroalkyl
substances, PFAS)指的是含有至少一个全氟甲基

(—CF3)或全氟亚甲基(—CF2—)结构单元,并存在其

他化学基团的化合物,其碳链长度和氟化程度可

变[1]。 由于其优异的物理化学性质,如化学稳定性、
抗水抗油性以及高耐热性,PFAS 被广泛应用于多

个行业,包括纺织、涂料、消防泡沫、食品包装和电子

设备等。 然而,目前研究表明,PFAS 对环境和人类健

康会造成长期影响,尤其是全氟辛烷磺酸(perfluoro-
octane sulfonate, PFOS)和全氟辛酸(perfluorooctanoic
acid, PFOA)等化合物的广泛污染,引发了国际社会

的高度关注。 PFOS 是一种用于电镀行业的铬雾抑

制剂,能有效抑制铬电镀过程中产生的有害铬酸雾,
但由于 PFOS 的持久性、生物累积性和毒性效应,各
国开始对其实施严格的监管措施,如《斯德哥尔摩

公约》 已将其列入持久性有机污染物 (persistent
organic pollutants, POPs)限制清单,禁止其生产和使

用,仅允许少数关键用途的有限豁免。 因此,开发可

替代 PFOS 的化学物质成为亟需解决的问题。
从 20 世纪 70 年代开始,中国一直在使用全氟

烷基醚磺酸盐(perfluoroether sulfonic acids, PFESAs)
作为铬雾抑制剂,其中应用最广泛的就是氯化多氟醚

磺酸盐(6:2 chlorinated polyfluorinated ether sulfonate,
商品名为 F-53B),因其低成本和简化的生产过程而被

商业化使用[2]。 而在 PFOS 引入之前,F-53B 是中国

电镀行业唯一可用的铬雾抑制剂,使用量十分庞

大[3]。 F-53B由碳氟链、磺酸基团以及一个侧链组成,
其 CAS 号为 73606-19-6,分子式为 C8ClF16O4SK,分
子量为 570.67。 F-53B 与 PFOS 的化学结构十分相

似,也具有化学稳定性、低表面张力和高泡沫稳定

性,因此逐渐被视为 PFOS 的替代物,被广泛地用于

航空、军事和工业领域的灭火泡沫和电镀行业的铬

雾抑制剂中。 随着其不断发展,F-53B 的应用领域

也拓展到建筑、电子、纺织、汽车和化学加工等领域。
F-53B 的独特物理化学性质使其在这些应用中表现

出较高的效能,但同时,它也通过工业排放、设备老

化及日常使用逐渐被释放到环境中,可能对生态系

统和人体健康产生潜在风险。
目前 F-53B 的环境行为和生物毒性尚未得到完

全揭示。 仅有的研究表明,这种化合物在环境中具

有较强的稳定性和迁移能力,多存在于水体、土壤和

沉积物等多种环境介质中。 与传统的 PFAS 化合物

相比,F-53B 的降解速度较慢[3],且在水体和土壤中

的迁移性较强。 它一旦进入水体或土壤,会通过渗

透、蒸发及与其他物质的相互作用扩散至更广泛的

区域。 此外,F-53B 具有一定的生物可累积性,说明

其会在生物体内逐步积累,甚至对生态系统中的食

物链产生影响。 当 F-53B 在生物体内的积累量到达

一定程度时,会对生物造成显著的器官毒性和神经

毒性等。 并且,已有研究表明,F-53B 会对人体健康

造成潜在威胁,与人体肝脏疾病、免疫系统损伤、内
分泌干扰以及癌症等病症的发生密切相关。

总的来说,作为 PFOS 的潜在替代物,F-53B 会

导致环境污染,并对生物、生态系统和人类健康产生

潜在威胁。 因此,本文以“F-53B”“生物积累”“毒性

效应”“作用机制”“PFOS”为关键词,利用在 Web of
Science 与中国知网文献检索与筛选后获得的 114
篇相关文献,全面总结了生物体对 F-53B 的吸收、积
累与代谢情况,深入分析了 F-53B 的毒性效应及其

毒性作用机制,并进一步提出了当前该领域中存在

的问题与挑战,研究结果将为未来 F-53B 生态风险
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的全面评估和污染管控提供科学依据。

1　 生物体对 F-53B 的吸收、积累与代谢

1. 1　 水生生物体内的吸收与积累

关于水生生物对 F-53B 吸收途径的研究发

现[4],由于工业企业和污水处理厂的废水排放,
F-53B 在水环境中广泛分布,并通过多种途径进入

水生生物体内并富集,这些途径包括水体的直接暴

露、摄食以及沉积物的接触等。 现有的大量研究表

明,水生生物对 F-53B 的吸收特性受到水中浓度、暴
露时间、物种特征等多重因素的影响。 水体中

F-53B 通过鱼类鳃膜等呼吸器官进入体内,并直接

进入血液循环,分布到各个器官,其吸收效率依赖于

F-53B 的水溶性和其暴露浓度。 除了鳃,水生生物

的皮肤也是 F-53B 进入体内的途径之一,尤其是对

于一些水生无脊椎动物(如贝类、螃蟹等),F-53B 能

够通过其表皮直接渗透到体内,但皮肤的吸收速率

通常低于鳃。 此外,水生生物在进食含有 F-53B 的

水体或食物(如浮游生物)的过程中,也会通过肠道

将 F-53B 摄入体内。 在不同水域和不同水生生物种

群中,F-53B 的吸收速率也表现出较大差异。 LIU
等[5]对污染水域的调查表明,在污染较重的区域,鱼
类和甲壳类动物表现出更高的 F-53B 吸收速率,而
对于贝类,由于其鳃的透过性与鱼类不同,导致其对

F-53B 的吸收速率较慢。 通过监测 F-53B 在水体中

的浓度变化,发现当水中的 F-53B 浓度高于 100 ng·
L-1时,水生生物体内的 F-53B 吸收速率明显加快。
此外,水温、pH 和溶解氧等环境因素对水生生物吸

收 F-53B 的过程也有显著影响。 WANG 等[6]研究发

现,在较高的水温下,水生生物的代谢率增高,导致

F-53B 的吸收速率加快。 在低 pH 水体中,F-53B 的

溶解度和生物可利用度增加,从而加速其在水生生

物体内的吸收;此外,较高的溶解氧水平有助于水生

生物的生理活动,提高其代谢率,从而加速 F-53B 的

吸收过程。
根据已有的研究,F-53B 在水生生物体内的积

累呈现出较强的生物富集特性,特别是在高浓度的

水域中。 近年来,各国研究人员对全球不同水域中

的野生水生生物进行了 F-53B 生物积累的测定,发
现已经广泛检测到 F-53B 的存在(表 1)。 早期报道

指出,F-53B 的环境持久性低于 PFOS,且生物累积

性和毒性更低。 图 1 为野生水生生物体内 F-53B 与

PFOS 的积累水平对比。 例如,O’ROURKE 等[7]对

英国污水处理厂附近的淡水水域研究发现,虽然该

水体中欧亚水獭体内 F-53B 的检出率高达 95% ,但
其体内的 F-53B 浓度为 0.467 ng·g-1(以湿质量计),
远远低于 PFOS(1 700 ~ 4 640 ng·g-1,以湿质量计)。
又如,韩国无鳍海豚体内的 F-53B 含量为 21.9 ng·
g-1(以湿质量计)(2002 年)、71.5 ng·g-1(以湿质量计)
(2010 年)、76.1 ng·g-1(以湿质量计)(2015 年),显著

低于 PFOS 在同年份的含量 (2002 年:323 ng·g-1;
2010 年:575 ng·g-1;2015 年:429 ng·g-1,均以湿质

量计)[8]。 这表明在英国和韩国沿海的水域中,PFOS
水体污染比 F-53B 严重。 但最新的研究数据表明

F-53B 很 可 能 已 经 达 到 了 REACH (Registration,
Evaluation, Authorisation and Restriction of Chemi-
cals)法规中对于污染物持久性的认定标准[9],是迄

今为止已被报道的人体中最持久的 PFAS,半衰期为

15.3 年,而 PFOS 仅为 3.4 年。 因此,未来还需要加

强对 F-53B 的关注与管控。
此外,研究人员也在国内的多种水生生物体内

检测到 F-53B 的存在。 F-53B 在华南沿海地区养殖

的牛蛙样本中的检出率达到 95% [10]。 在牛蛙已检

出 F-53B 的组织中,肝脏中的浓度最高,为 0.19 ~
0.74 ng·g-1(以干质量计)。 华南沿海的水生藻类坛

紫菜中检测到的 F-53B 浓度比大多数样品中的全氟

十一烷酸(perfluoroundecanoic acid, PFUdA)、全氟十

二烷酸 (perfluorododecanoic acid, PFDoA)和全氟十

三烷酸(perfluorotridecanoic acid, PFTrDA)的浓度要

高,比 PFOS 略低 (0.43 ~ 3.65 ng·g-1,以干质量

计)[11]。 同时,在华南沿海的褐篮子鱼中检测到

F-53B 浓度为 0.23 ~ 0.86 ng·g-1 (以干质量计),与
PFOS 浓度水平相似(0.26 ~ 1.57 ng·g-1,以干质量

计),但略高于之前在虾蛄(0.397 ng·g-1,以干质量

计)、白虾 (0.227 ng·g-1,以干质量计)和中国对虾

(0.213 ng·g-1,以干质量计)中报告的浓度[12]。 在

LIU 等[5]对中国渤海海洋动物的采样研究中,F-53B
在动物样本中的检出浓度为 0.016 ~ 0.575 ng·g-1,
其中,在螳螂虾中的浓度最高,其次是鰕虎鱼肌肉和

章鱼。 同时,他们发现,虾、头足类、蟹和鱼中 F-53B
和 PFOS 的浓度显著高于双壳类、腹足类和藻类生

物。 值得注意的是,中国渤海海洋动物中的 F-53B
浓度与在格陵兰岛(丹麦自治领地)的环斑海豹和虎

鲸中的观察结果在同一数量级[13]。 与其他 PFAS 相

比,F-53B 在海洋生物中的水平相对较低,但其浓度

和检测频率随时间趋于增加,更易在较高营养级的

海洋生物体内积累。 此外,与 PFOS 类似,F-53B 在
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表 1　 野生水生生物体内 F-53B 的积累量

Table 1　 Accumulation of F-53B in wild aquatic organisms

地区 生物 部位 F-53B 检出率/% F-53B 积累量/(ng·g-1 ) 检测仪器 参考文献

中国华南

沿海地区

牛蛙
心脏、皮肤、肝脏、
肌肉、胃和肠道

95 0.36

坛紫菜 — 100 0.36 ~ 1.48

褐篮子鱼 肌肉 100 0.23 ~ 0.86

Thermo LC/MS [10]

Thermo LC/MS [11]

中国北京

海鲜市场

虾蛄 肌肉 100 0.397

白虾 肌肉 64.5 0.227

中国对虾 肌肉 64.5 0.213

LC-MS/MS [12]

中国渤海

螳螂虾 — 50 0.328±0.085

鰕虎鱼 肌肉 50 0.179±0.031

章鱼 — 50 0.138±0.063

海鱼 肌肉 50 0.016 ~ 0.221

LC-MS/MS [5]

中国湖北

汤逊湖
鲫鱼

肌肉 100 0.84

血液 100 20.28

肾脏 100 11.17

性腺 100 6.07

肝脏 100 7.80

心脏 100 8.02

膀胱 100 2.53

鳃 100 3.74

大脑 100 3.08

胆汁 100 5.60

HPLC-MS/MS [15]

中国山东

小清河
鲫鱼

肌肉 100 3.16

血液 100 43.03

肾脏 100 27.15

性腺 100 21.69

肝脏 100 24.55

心脏 100 20.95

膀胱 100 13.96

鳃 100 15.96

大脑 100 12.93

胆汁 100 16.68

HPLC-MS/MS [15]

中国南海 海鱼 肌肉 80 nd ~ 0.05 LC-MS/MS [16]

格陵兰岛

(丹麦自治领地)

环斑海豹 肝脏 100 0.023±0.009

虎鲸 肝脏 100 0.023±0.009
LC-MS/MS [13]

英国淡水 欧亚水獭 肝脏 95 0.467* HPLC-MS/MS [7]

韩国沿海 无鳍海豚 肝脏

100 21.90 (2002 年)

100 71.50 (2010 年)

100 76.10 (2015 年)

HPLC-MS/MS [9]

　 　 注:未标*数据表示以单位干质量计,标*数据表示以单位湿质量计;nd 表示未检出;—表示参考文献中未说明。

食物链中也存在生物放大效应[5]。 在 LIU 等[14]的研

究中,将稀有鮈鲫暴露于水体 86.5 ~ 329 mg·L-1的

F-53B 后,显示出显著的体内积累,F-53B 对稀有鮈

鲫幼鱼的甲状腺激素产生了持久性的干扰效应。

SHI 等[15]研究了我国湖北汤逊湖和山东小清河中的

鲫鱼不同组织中 F-53B 的积累量,发现在血液中的

F-53B 含量最高,肾脏、性腺、肝脏和心脏中的结果

与血液中的含量比均接近 0.5,而肌肉中的 F-53B 含
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量要比以上组织中的结果低一个数量级。 同时,汤
逊湖鲫鱼体内 F-53B 的含量约为小清河中的一半,
可见水体 F-53B 污染程度的不同会导致生物体内积

累量的明显差异,且肝脏、性腺和肌肉等器官中的蛋

白质和磷脂含量会随着鱼类的摄食状态和性成熟程

度发生显著变化。 此外,在 CHEN 等[16]对我国南海

海域的斑点胡鲇、龙头鱼、白姑鱼、蓝圆鲹、真鲷等十

种鱼类研究中,肌肉组织中 F-53B 检出率达到

80% ,平均浓度为 0.02 ng·g-1(以湿质量计)。
生物累积系数 (bioaccumulation factor, BAF)通

常被用来评估污染物通过水环境在生物体内的累积

效应,是吸收速率与清除速率共同作用的结果,包括

生物体暴露和摄食过程,能够全面反映生物体累积

污染物的能力。 表 2 为 F-53B 和 PFOS 对不同物种

的对数生物累积系数(log BAF)值。 在牛蛙体内计

算得到的 F-53B 的 log BAF 平均值为 0.44,高于

PFOS(0.31),且 F-53B 的半衰期比 PFOS 更长。 值得

注意的是,研究发现 F-53B 的 log BAF 值在成年牛

蛙中比在幼年牛蛙中更高,也可证明其具有很强的

生物累积倾向[10]。 在褐篮子鱼中,F-53B 的 log BAF
为 2.06 ~ 2.89,与坛紫菜中的结果相似,F-53B 的 log
BAF 为 0 ~ 2.94(平均值为 2.52),且在不同采样地点

差异较小[11]。 坛紫菜与褐篮子鱼同属一条食物链,
从坛紫菜到褐篮子鱼的生物放大效应通过生物放大

系数(biomagnification factor, BMF)来评估,F-53B 的

BMF 值为 0.23 ~ 0.85,显著高于 PFOS(0.10 ~ 0.40),
这表明 F-53B 相较于 PFOS 来说,在食物链中的传

递效率更高,生物对 F-53B 的吸收和积累能力更强。
然而,F-53B 和 PFOS 的 BMF 值均小于 1,表明这 2
种污染物在食物链中的放大效应并不显著。 另外,
鲫鱼样本中 F-53B 的 log BAF 为 3.80 ~ 5.23,高于同

一数据集中的 PFOS (3 ~ 3.5)[15]。 在斜生栅藻中,
F-53B的 log BAF 为4.66,高于淡水浮游生物中 PFOS
的 log BAF(2.2 ~3.2)[17]。 这些差异归因于水体 PFAS
浓度的时间变化性、周围工业排放能力、生物的不同

的摄食习惯以及不同化合物的物理化学性质等。

表 2　 F-53B 和 PFOS 对不同物种的生物累积效应

Table 2　 Bioaccumulation effects of F-53B
and PFOS in different species

物种
log BAF

F-53B PFOS
参考文献

牛蛙 0.44 0.31 [10]

坛紫菜 0 ~ 2.94 2.01 ~ 3.25

褐篮子鱼 2.06 ~ 2.89 0 ~ 2.87
[11]

鲫鱼 3.8 ~ 5.23 3 ~ 3.5 [15]

斜生栅藻 4.66 2.2 ~ 3.2 [17]

　 　 注:生物累积效应通过对数生物累积系数(log BAF)来评估。
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图 1　 野生水生生物体内 F-53B 与 PFOS 的积累水平对比

Fig. 1　 Comparison of F-53B and PFOS accumulation levels in wild aquatic organisms
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　 　 在实验室暴露中,斑马鱼等实验模式生物也表

现出对 F-53B 的积累量。 ZHANG 等[18]将花翅摇蚊

幼虫暴露于浓度为 2 μg·L-1的 F-53B 溶液 10 d 后,
测定摇蚊幼虫体内的 F-53B 含量,结果为 500 ng·
g-1(以干质量计)。 WU 等[19]分别使用浓度为 0.5、20
和 200 mg·L-1的 F-53B 对斑马鱼开展暴露实验,结
果显示,在暴露 5 d 后,斑马鱼体内的 F-53B 浓度分

别为(170.01±8.65)、(8 299.99±194.77)和(52 671.85±
924.36) ng·g-1(以湿质量计),说明更高浓度的 F-53B
导致了水生生物体内积累量的显著增加,F-53B 表

现出显著的生物富集效应。 生物富集系数(biocon-
centration factors, BCF)通常用来表示一种物质在生

物体内的平衡浓度相对于该物质的环境浓度[20]。 根

据 TU 等[21] 的研究, 当斑马鱼幼鱼分别暴露于

0.015、0.15 和 1.5 mg·L-1的 F-53B 溶液中时,体内的

F-53B 积累量显示出明显的浓度依赖性,且其 BCF
值明显高于 PFOS(F-53B:125 ~ 358 L·kg-1,PFOS:
113 ~ 193 L·kg-1)。 在邓觅[22]的进一步研究中,暴露

时间对积累量的影响得到了进一步验证。 斑马鱼幼

鱼暴露在浓度为 100 μg·L-1的 F-53B 中 48 h 后,体
内的浓度为 23.046 μg·g-1,远高于暴露初期(2 h)的
体内浓度。 对于斑马鱼成鱼,雌/雄鱼各组织对 F-
53B 的富集呈现出不同的能力。 在暴露 7 d 后,雌/
雄鱼 4 种组织(性腺、肝脏、脑和鳃)中 F-53B 含量与

暴露时间之间均呈正相关关系,且积累量随着暴露

时间逐渐增大,但并未达到富集饱和状态。 值得注

意的是,斑马鱼对 F-53B 的富集呈现出性别差异,也
表现出明显的组织特异性差异。 F-53B 在成鱼中的

富集能力:雄鱼>雌鱼。 而不同组织对 F-53B 的富

集能力,雌鱼一致表现为:性腺>肝脏>鳃>脑;雄鱼

一致表现为:肝脏>鳃>性腺>脑。 在暴露浓度为 100
μg·L-1的情况下,雌鱼性腺对 F-53B 的积累量达

59.19 μg·g-1 (以湿质量计),雄鱼肝脏的积累量达

116.24 μg·g-1(以湿质量计)。 由此看出,F-53B 具有

极强的生物富集能力且具有持久性。
总体而言,F-53B 在水生生物体内的吸收与积

累表现出较强的持久性和生物累积能力。 尤其是在

污染较为严重的水域中,生物体内 F-53B 的浓度和

检测频率随时间的推移而逐渐增加。 F-53B 能够通

过多途径进入水生生物体内,且其吸收速率受水体

污染水平、环境条件(如水温、pH 值、溶解氧等)以及

水生生物种类的影响较大。 在某些水域,特别是工

业排放密集的地区,F-53B 的浓度已达到足以引发

生物积累和环境危害的水平,这不仅对局部生态系统

构成潜在威胁,也能够通过食物链放大其生态效应。
随着研究的深入,越来越多的证据表明,F-53B

在水生生物中的生物富集特性不容忽视,不仅受到

水生生物种类和个体差异的影响,也与水体中该物

质的浓度和暴露时间呈正相关。 尤其是高营养级生

物,F-53B 往往表现出更强的生物富集能力,并且随

着时间推移,其浓度有逐步增加的趋势。 值得注意

的是,F-53B 在水生生物体内的持久性意味着其能

够在生态系统中长期存在,会对生物的生理功能和

生态平衡产生显著的影响。 因此,未来的研究应进

一步关注多种环境因素变化,如水质变化、气候变

化等,对 F-53B 的吸收与积累的具体影响。 通过

这些研究,能够更全面地评估 F-53B 对生态系统

的长期影响,并为制定合理的环境保护策略提供

科学依据。
1. 2　 陆生生物体内的吸收与积累

F-53B 可被多种陆生生物吸收并在体内积累,
且积累量随着暴露浓度、暴露时间以及生物种类的

不同而变化。 表 3 中统计了目前实验测得的陆生生

物体内 F-53B 积累量的情况。
关于植物对 F-53B 吸收和积累的研究相对较

少。 TANG 等[23]对空心菜不同组织中的 F-53B 积累

情况的研究表明,在含有 F-53B(浓度为 1 mg·kg-1,
以干质量计)的干燥土壤中,将空心菜暴露 30 d,样
品不同部位的 F-53B 浓度排序如下:根部>叶>茎
部。 空心菜中 F-53B 的 BCF 为 0.229,转移系数

(transfer factor, TF)为 0.095。 ZHANG 等[24]将长发苔

草暴露于不同时间(52 d 和 80 d)的 500 ng·L-1 和

2 000 ng·L-1 F-53B 中,测得其根部和茎部的 F-53B
积累量不尽相同。 具体而言,F-53B 暴露浓度的增

加和暴露时间的增加均会导致长发苔草的 F-53B 浓

度显著增加,且根部 F-53B 浓度明显高于茎部。 在

ZHANG 等[25]的另一项研究中,将香蒲分别在 25 ng·
L-1的 F-53B 中暴露 210 d,500 ng·L-1的 F-53B 中暴

露 120 d。 F-53B 通过香蒲根部转移至茎部,并在植

物组织中积累。 暴露于 25 ng·L-1 F-53B 的香蒲中

的浓度显著低于暴露于 500 ng·L-1 F-53B 的植物,
表明暴露浓度对植物吸收有显著影响。 而相较于六

氟氧化丙烯二聚酸(hexafluoropropylene oxide dimer
acid, GenX)和 4,8-二氧杂-3H-全氟壬酸(ammonium
4,8-dioxa-3H-perfluorononanoate acid, ADONA)这 2
种全氟替代物,F-53B 主要在香蒲的根部积累,向茎
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部转移有限,且暴露浓度越小,TF 越低。 研究发现,
F-53B 在植物中的转移途径包括在根部的吸附、通
过根表皮的穿透,以及在木质部组织中的向上运输。
同样,在 JUST 等[26]的研究中,将玉米暴露于 F-53B
浓度为 1 mg·kg-1(以鲜质量计)的土壤中,检测到玉

米根部的 F-53B 浓度最高,而在玉米茎中测得的 F-
53B 浓度仅为根部的 0.1% ,也说明 F-53B 主要在植

物的根部积累。 关于凤眼莲这种植物,CHEN 等[27]

的研究中发现,F-53B 显示出最高的生物累积性,其
次是 GenX、PFOA 和 PFOS。 在 14 d 的 F-53B 暴露

后,F-53B 在凤眼莲根部的积累量显著高于茎部,且
其在根部和茎部的积累量显著高于 PFOS (根部

PFOS:80.60 ng·g-1,茎部 PFOS:54.03 ng·g-1 )。 并

且,F-53B 的 BCF(1.62)也高于 PFOS(1.33),表明 F-
53B 在植物组织中的亲和力更高。 至于转移系数

TF,F-53B(0.83)也要比 PFOS 更高(0.75),这可能归

因于 F-53B 有较高的水溶性,可以通过凤眼莲的蒸

腾作用实现自下而上的运输,这也是植物中污染物

转运的主要途径[28]。 XU 等[29]在杭州垃圾填埋场附

近收集了甘蓝、樟树、粗榧、茶叶(绿茶)和芦苇的叶

片样本,进行 F-53B 积累量的测定。 植物叶片中的

F-53B 浓度范围为 0.22 ~ 3.39 ng·g-1,水平显著高于

PFOS(0.11 ~ 0.71 ng·g-1 ),这表明植物叶片对 F-53B
的亲和力更高,可能是由于叶片中的脂质含量更

高[30]。 值得注意的是,在芦苇叶片中检测的 F-53B
的比例(14.3% )要高于 PFOS 比例(1.82% ),这表明芦

苇具有强烈的 F-53B、PFOS 和 PFOA 富集能力[31],
因此 其 能 在 湿 地 系 统 中 高 效 去 除 PFOS 和

PFOA[32]。 此外,植物叶片中检测到的 F-53B 的另

一个显著来源是大气和干沉降[33]。
关于陆生动物对 F-53B 的吸收与积累,GE

等[34]发现,蚯蚓可通过摄食土壤颗粒以及从孔隙水

中经皮肤吸收 F-53B,这取决于 F-53B 对土壤颗粒

的吸附以及它们在孔隙水中的可用性。 已有的研究

表明,在高 pH 值下,F-53B 等 PFAS 主要以解离形

式存在,而非结合到土壤颗粒上[35],因此,在碱性条

件下,蚯蚓对 F-53B 的吸收可能更多地来自孔隙水。
在 BRIELS 等[36]的研究中,将 15 ng·mL-1和 150 ng·
mL-1的 F-53B 溶液注射到家鸡胚胎中,待孵化后测

得家鸡幼崽肝脏中 F-53B 的积累量低于同浓度

PFOS 暴露的家鸡幼崽肝脏中的积累量 (1 080 ~
1 830 ng·g-1(以肝脏质量计)和 14 300 ~ 22 400 ng·
g-1(以肝脏质量计)),而植物中的 F-53B 积累量明显

高于 PFOS,可见不同物种对这 2 种 PFAS 生物蓄积

表 3　 陆生生物体内 F-53B 的积累量

Table 3　 Accumulation of F-53B in terrestrial organisms

类别 物种 部位 F-53B 暴露浓度 暴露时间/d F-53B 积累量/(ng·g-1 ) 检测仪器 参考文献

植物

空心菜

长发苔草

香蒲

玉米

凤眼莲

根

茎

叶

根

根

茎

根

茎

根

茎

1 mg·kg-1 (以干土质量计) 30 160

1 mg·kg-1 (以干土质量计) 30 20

1 mg·kg-1 (以干土质量计) 30 50

2 000 ng·L-1 80 65

25 ng·L-1 210 0.95

500 ng·L-1 120 8.1

25 ng·L-1 210 0.09

500 ng·L-1 120 6.8

1 mg·kg-1 (以干土质量计) 118 2 600

1 mg·kg-1 (以干土质量计) 118 2.6

10 ng·mL-1 14 227.1

10 ng·mL-1 14 200.3

HPLC-MS/MS [23]

LC-MS/MS [24]

LC-MS/MS [25]

UHPLC-HRMS [26]

UHPLC-MS/MS [27]

动物

家鸡幼崽 肝脏

北极熊 肝脏

黑尾鸥 蛋

15 ng·mL-1 20

150 ng·mL-1 20

— —

— —

1 040 ~ 1 650*

7 870 ~ 11 300*

0.27±0.04

1.92±0.892* (2012 年)

3.39±2.76* (2016 年)

UHPLC-MS/MS [36]

UPLC-MS/MS [13]

LC-MS/MS [37]

　 　 注:未标*数据表示以单位鲜质量计;标*数据表示单位为 ng·g-1(以肝脏质量计)。
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性的差异。 格陵兰岛(丹麦自治领地)的北极熊肝脏

中的 F-53B 积累量达到(0.27±0.04) ng·g-1(以干质

量计)[13]。 在韩国白翎岛黑尾鸥蛋的研究中,WANG
等[37]测定了 2012—2016 年间黑尾鸥蛋中的 F-53B
含量,检出率高达 100% 。 2012 年测得的 F-53B 为

(1.92±0.892) ng·g-1(以湿质量计),含量低于 PFOS
(6.92±4.72) ng·g-1(以湿质量计),而 2016 年收集的

单个海鸥蛋样本中 PFOS 和 F-53B 的水平显著更高

(F-53B为(3.39±2.76) ng·g-1;PFOS 为(8.48±2.28) ng·
g-1,均以湿质量计),F-53B 浓度显著随时间增加。
值得关注的是,PFOS 是在海鸟体内研究最广泛的

PFAS[38],其在波罗的海普通海鹦蛋中的水平最高,
其次是北海的大冠鸬鹚和旧金山湾的双冠鸬鹚,最
低的是南极海鸟。 而关于海鸟体内 F-53B 的积累研

究十分有限,目前仅有 WANG 等[37]对韩国岛屿上黑

尾鸥蛋的 F-53B 积累量进行研究。 因此亟需开展对

海鸟和其他陆生动物体内 F-53B 积累量的进一步研

究,包括多组学分析等,以全面表征海鸟和其他陆生

动物中 PFAS 的暴露和毒理学特征。
1. 3　 人体内的吸收与积累

人体接触 F-53B 的途径包括食物、饮用水、室内

灰尘、室外和室内空气以及消费品等。 对于靠近受

污染水源的人群,饮用水和食物是主要的暴露途径。
HE 等[39]发现在人体包括血液(全血、血清和血浆)、头
发、指甲、尿液、卵泡液、精液、母乳、胎盘组织和脑脊

液等的许多组织中,F-53B都以可检出的含量存在。
在人群暴露于 F-53B 的组织或体液中,血清的

检出率是最高的,几乎达到 80%以上,占总 PFAS 水

平的 8.69% ~ 28% 。 对近年来我国大陆不同城市的

各类人群暴露于 F-53B 的调查研究表明,来自天

津[40]和南京[41]的一般人群血清中的 F-53B 平均含

量较高,分别达到 9.12 ng·mL-1和 8.91 ng·mL-1,而
北京[42]和沈阳[43]的样本中 F-53B 平均含量最低,分
别为 1.44 ng·mL-1和 1.698 ng·mL-1。 可能的原因

是电镀企业主要集中在沿海地区和工业发达地区,
而北京的电镀企业相对较少,并且这些企业的电镀

园区更完善,规划和管理政策更成熟,且设备更先

进、人员素质更高,导致环境污染较少。 对于易感人

群的血清来说,天津样本的 F-53B 平均含量仍为最

高(5.31 ng·mL-1 )[44],北京样本仍为最低 (0.2 ng·
mL-1)[45]。 值得注意的是,对于烟台地区的工人,其
血清样本中的 F-53B 含量高达 941 ng·mL-1[46]。 且

在武汉 374 份新生儿脐带血清中 F-53B 检出率为

100% ,浓度达 0.8 ng·mL-1 [47]。 另外,ZHANG 等[48]

在对中国北京中老年人群的血清样本进行检测后发

现,血清中 F-53B 的中位浓度为 0.52 ng·mL-1,低于

我国全国平均水平(1.63 ng·mL-1 )[49],但高于巴布亚

新几内亚人血清中 F-53B 的检测最高值 (0.2 ng·
mL-1)[50],并且发现 F-53B 浓度与总胆固醇(TC)和低

密度脂蛋白胆固醇(LDL-C)呈正线性相关,暴露于

F-53B 可能导致血脂异常和脂质谱的变化。
除了人体血液外,在多种其他人体样本中也广

泛检测到 F-53B。 尿液中的 F-53B 含量为 0.002 5 ~
0.01 ng·mL-1,且尿液中 F-53B 的浓度与血清中的

浓度显示出强烈的统计相关性[46]。 精液中的 F-53B
含量为 0.11 ng·mL-1,显著低于血清,且与血清浓度

呈正相关[41]。 而在 LUO 等[51]对 740 份男性精液的

检测中,F-53B 的含量高达 12.4 ng·mL-1,并且发现

F-53B 与精子总活力和精子前向运动率呈负相关。
卵泡液是血液成分转移的产物,KANG 等[42]测得健

康女性卵泡液中 F-53B 的浓度为 1.09 ng·mL-1,并
证明了 F-53B 的血-卵泡转移效率(0.75)高于 PFOS
(0.70)。 尽管脑脊液受到血脑屏障和血-脑脊液屏障

的良好保护,WANG 等[52]仍在脑脊液中检测到了

F-53B,其含量为 0.051 ng·mL-1。 母乳是评估母亲

和婴儿 F-53B 暴露的重要样本类型,在中国的母乳

中测得是的 F-53B 含量为 0.028 ~ 0.173 ng·mL-1,某
些样本中的 F-53B 浓度超过了 PFOS 的水平[53-54]。
另外的研究结果显示,指甲中的 F-53B 含量为 1.37 ~
3.37 ng·g-1,头发中的 F-53B含量为1.13 ng·g-1 [55],胎
盘中的 F-53B含量较低,为 0.104 ~0.42 ng·g-1 [56-57]。

另外,还有研究表明,F-53B 的浓度在一般人群

中具有性别和年龄特异性。 总体而言,男性体内 F-
53B 浓度显著高于有月经周期或已生育女性的浓

度[54,58-59]。 此外,随着人口年龄的增长,F-53B 的水

平也明显增加[40,54,59],这可能与 F-53B 的较长半衰期

(15.3 年)和不同年龄人群的肾脏清除率有关。
1. 4　 F-53B 在生物体内的代谢转化

由于 F-53B 的高亲脂性,其在被生物体吸收后,
通常分布到脂肪组织、肝脏、肾脏等部位。 而 F-53B
中氟原子和氯原子的电负性很强,电子密度均匀,具
有较高的化学和生物稳定性,因而认为其难以被生

物降解。 此外,由于 PFOS 的半衰期为 5.4 年,而
F-53B 高达 15.3 年[39],说明 F-53B 比 PFOS 更难在

生物体内代谢转化。
在 YI 等[60]对虹鳟鱼体内 F-53B 代谢转化的研
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究中发现,一旦 F-53B 被吸收进血液中,就会优先转

移到肝脏和肾脏中,并在这些器官中显示出较强的

累积性,难以消除。 这是由于肝脏中含有高浓度的

肝脏脂肪酸结合蛋白(L-FABP)等,这些蛋白质能有

效地结合 PFAS。 并且 F-53B 中的醚键使其比

PFOS 具有更大的灵活性和极性,能与疏水性蛋白

的结合位点更紧密地结合。 这也导致了 F-53B 与

PFOS 相比,在肝脏和肾脏中的消除速率更低(F-53B
在肝脏中:0.033 d-1,在肾脏中:0.036 d-1;PFOS 在

肝脏中:0.041 d-1,在肾脏中:0.037 d-1 )。 F-53B 中

包含一个氯原子,其半径显著大于同族的氟原子,导
致 C—Cl 键的键能 (351.8 kJ·mol-1 )小于 C—F 键

(531.5 kJ·mol-1 )[61],因此氯原子常被视作比其他原

子或基团更具离去或脱离倾向的离去基团。 该研究

发现,虹鳟鱼在 F-53B 中暴露 2 d 后,在血液、肝脏

和肾脏中检测到了 F-53B 的氢取代类似物(6:2 H-
PFESA),这是 F-53B 唯一可检测的代谢产物,这表

明 F-53B 容易受到生物代谢的影响。 特别地,在肝

脏中观察到高浓度的 6:2 H-PFESA,说明 F-53B 的

降解主要发生在肝脏中,这也暗示了还原酶催化了

脱氯过程。 同样地,在弓背青鳉的研究中也发现,
F-53B 可以通过生物体内代谢转化和厌氧(还原性)
微生物降解脱氯代谢为 6:2 H-PFESA。 并且未在暴

露水和对照组中检测到 6:2 H-PFESA,因此暴露鱼

体内 6:2 H-PFESA 的唯一来源应该是 F-53B 的生物

转化。 6:2 H-PFESA 首先在青鳉肝脏中被检测到,
其次为大脑、眼睛、肠道和肌肉中。 然而,较低的生

物转化率(<0.19% )表明,在弓背青鳉体内,F-53B 到

6:2 H-PFESA 的转化能力较低[62]。
对于哺乳动物,YI 等[63]研究了 SD 大鼠体内

F-53B 的代谢转化,也发现 6:2 H-PFESA 是 F-53B
唯一可检测的代谢产物,转化率为 13.6% 。 F-53B
更容易在富含脂肪的组织中富集,而 6:2 H-PFESA
更容易蓄积在尿液中被排出,这可能表明了一种生

物体的解毒机制,即形成亲水性较低的 6:2 H-PFE-
SA 以减轻生物体负担。 此外,GUO 等[64]发现,土壤

中的富里酸(FA)和腐殖酸(HA)能够通过提高电子转

移效率和产生超氧阴离子的方式,经过硝酸盐还原

酶和谷胱甘肽转移酶的调控,促进 F-53B 在小麦中

的脱氯反应,最终转化为 6:2 H-PFESA。 在 YI 等[65]

对厌氧微生物系统的研究中,探究了 F-53B 通过厌

氧微生物还原脱氯的主要机制。 研究发现,F-53B
暴露使得原本存在于厌氧脱氯培养物中的有机卤素

呼吸细菌,随着时间的变化,相对丰度减少,进而导

致 F-53B 脱氯的速率也降低,这表明 F-53B 还原脱

氯的最可能机制是共代谢,而非有机卤素呼吸代谢。
F-53B 在生物体内的代谢转化涉及作用机制,

包括厌氧微生物还原脱氯、谷胱甘肽转移酶以及硝

酸盐还原酶的作用。 F-53B 在生物体内可转化为

6:2 H-PFESA 这一主要的代谢产物,但其较低的生

物转化率说明这一转化过程并不高效。 未来对

F-53B 生物代谢转化的进一步研究有助于深入了解

其在不同生物体中的代谢特征及其环境影响。

2　 F-53B 对生物的毒性效应

F-53B 对生物存在急性毒性。 通常用毒物的半

数致死浓度(lethal concentration 50% , LC50 )来表示

其急性毒性。 在 WANG 等[3]的研究中,F-53B 对成

年斑马鱼的 96 h-LC50 为 15.5 mg·L-1,表明 F-53B
应被归类为Ⅲ类化学品,即对水生生物有有害的急

性毒性。 PFOS 钾盐对斑马鱼的 96 h-LC50 为 17 mg·
L-1,说明斑马鱼对 F-53B 更为敏感。 而 PFOA 对斑

马鱼的 LC50 值远大于 F-53B 和 PFOS,说明 PFOA
对斑马鱼的急性毒性较小。 SHI 等[66]测得斑马鱼胚

胎的 LC50 为 13.8 mg·L-1。 此外,最近的一项研究

检测到 F-53B 对斑马鱼胚胎和幼鱼的 LC50 值分别

为 15.1 mg·L-1和 2.4 mg·L-1 [67],表明胚胎比幼鱼对

F-53B 的耐受度更高,F-53B 对斑马鱼不同生命阶

段的毒性顺序是幼鱼>胚胎≈成鱼。 值得注意的

是,近期的研究结果显示,PFOS 对斑马鱼胚胎的 96
h-LC50、120 h-LC50 值分别为 3.502 mg·L-1和 2.2 mg·
L-1 [68-69],显著低于其他研究结果中 F-53B 对胚胎的

96 h-LC50 和 120 h-LC50 值,这可能是由于水质、温
度等其他环境因素的影响。 在 LIU 等[14]对稀有鮈

鲫的研究中,幼鱼在 F-53B 中暴露 4 周,确定 F-53B
的半衰期为 33 d,根据 96 h-LC50 结果,F-53B 对稀

有鮈鲫幼鱼的毒性表现为中等。 在 GE 等[34]对蚯蚓

的研究中发现,F-53B 急性暴露会引起蚯蚓的形态

变化,例如变细、腐烂、局部僵硬和焦枯等。 F-53B
对蚯蚓的 7 d-LC50 和 14 d-LC50 值均小于 PFOS 的

LC50 值,可见 F-53B 对蚯蚓的毒性更高。 F-53B 的

毒性强于 PFOS 的原因可能是由于 F-53B 中氯原子

的存在[3]。 表 4 提供了 F-53B 和 PFOS 对多个物种

急性毒性的详细数据。
其他环境因素也会对 F-53B 的生物急性毒性产

生影响。 温度作为一个重要的环境介质理化参数,
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其变化会显著影响污染物的理化性质、生物利用度

和毒性。 环境介质的不同温度会引起生物对污染物

反应敏感性的较大差异,进而对污染物的急性毒性

效应产生影响。 WANG 等[6]探究了在不同温度下

(16 ℃、20 ℃、24 ℃ )13 种 PFAS 对斑马鱼和大型溞

等水生生物的毒性影响。 结果表明,随着温度的升

高,F-53B、PFOS 和 PFOA 等在斑马鱼和大型溞体

内的浓度均增加,急性毒性效应增强。 一般认为,变
温动物在低温下会进入休眠状态,导致对污染物的

吸收减少,降低化学毒性[80];而在高温下污染物的毒

性增强,因为其增加活性氧(ROS)的产生,并且生物

的摄食速率、吸收量和新陈代谢速率均有所增加[81]。
但值得关注的是,在某些极端情况下,温度和污染物

毒性之间的关系并非遵循简单的线性函数,例如,
DAS 等[82]发现污染物的化学毒性累计遵循 U 形关

系,即累计死亡率随温度的变化,死亡率最低点对应

最适宜温度,温度过高或过低均会引起死亡率的升

高。 水体的 pH 值变化也会对 F-53B 的表观溶解度

产生影响,酸性环境可能使 PFAS 更易被溶解,增强

其生物可利用度和毒性[83]。 此外,水体溶解氧、硬
度、盐度、光照时间等因素可能也会影响 F-53B 等

PFAS 对生物的急性毒性,但目前仍缺乏相关研究。

表 4　 F-53B 和 PFOS 对不同生物的 LC50 值

Table 4　 LC50 values of F-53B and PFOS for different organisms

物种 生命阶段 暴露时间/h F-53B/(mg·L-1 ) PFOS/(mg·L-1 ) 参考文献

斑马鱼

成鱼

胚胎

胚胎

幼鱼

胚胎

幼鱼

胚胎

胚胎

胚胎

胚胎

胚胎

胚胎

胚胎

胚胎

胚胎

成鱼

胚胎

胚胎

胚胎

72

96

96

96

96

72

96

120

48

72

96

120

96

72

96

96

120

72

116

96

120

48

96

96

72

96

72

18.4

15.5

13.77±3.5

15.1

2.4

18.43

12.89

7.94

13.09

8.53

—

56.16

17

—

3.502

2.2

47.45

55

54.46

58.47

28.21

9.81

24.82

24.03

3.99

38.9

22.2

3.5

62.4

57.59

2.11

[3]

[66]

[67]

[22]

[68]

[69]

[70]

[71]

[72]

[73]

[74]

[75]

[76]

[77]

[78]

[79]

稀有鮈鲫 幼鱼 96 20.8 — [14]

蚯蚓 成年
168 1 118* 1 404*

336 816* 984*
[34]

　 　 注:标*数据表示单位为 mg·kg-1(以干土质量计);LC50 表示半数致死浓度。
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　 　 此外,F-53B 对人体的多个器官(肝脏、肠道、心
脏和肾脏等)、神经系统、生殖系统具有一定的毒性

效应,并且存在一定的致畸和致癌性。 图 2 总结了

人体内 F-53B 的检出部位及其浓度,以及导致的多

种毒性效应。 其中在人体血清中的 F-53B 检出浓度

最高,达到 941 ng·mL-1,而尿液中最少。 F-53B 对

人体的毒性效应也较为显著,例如影响中枢神经系

统、导致心脏外膜细胞变异以及导致肠道功能障碍

等,说明 F-53B 对人体具有潜在的健康风险。
2. 1　 器官毒性

2. 1. 1　 肝脏毒性

肝脏是生物主要的解毒器官之一,而由于其亲

蛋白性质,肝脏也成为 F-53B 生物积累的主要靶器

官之一。 在 F-53B 对斑马鱼的长期暴露实验中 (5
μg·L-1和 50 μg·L-1,持续 180 d),发现肝组织中的

F-53B 浓度最高,雄鱼的 F-53B 水平高于雌鱼,且总

胆固醇(TC)水平升高,而甘油三酯(TG)水平明显降

低[84]。 在对斑马鱼急性毒性暴露实验中(10 μg·L-1

和 100 μg·L-1 F-53B,持续 28 d),也发现了类似的

组织和性别依赖性积累,并且发现 TC 和 TG 水平同

时增加,低密度脂蛋白(LDL)水平降低,作用机制可

能是包括过氧化物酶体增殖物激活受体(PPAR)信号

通路的破坏[85]、与脂肪酸合成相关的基因上调[86]以

及氧化应激[87]。 而在稀有鮈鲫的研究中,观察到肝

细胞间的界限不清晰,细胞核数目减少,肝细胞空泡

化现象,且导致了明显的血脂异常[88]。 肝细胞空泡

化是由于脂质代谢中断,导致肝脏脂肪浸润。 并且

在徐婵等[88] 的研究中同样提到,F-53B 通过破坏

PPAR 信号通路导致脂质代谢紊乱,对 PPAR 的 3 种

亚型的蛋白表达均产生激活作用,导致成骨/成脂分

化失衡,从而破坏稀有鮈鲫的脂质稳态。
在对小鼠的研究中,ZHANG 等[89]给成年雄性

小鼠注射 F-53B(0.04、0.2 和 1.0 mg·kg-1·d-1 ),持续

15 d,结果显示肝脏质量增加和组织病理变化,
F-53B 促进了碱性磷酸酶和丙氨酸转移酶的血清酶

活性。 同斑马鱼一样,小鼠也观察到脂质代谢紊乱,
包括 TG 和 LDL 水平升高,TC 和高密度脂蛋白水

平降低。 F-53B 也会引起肝组织明显的细胞肿胀和

门静脉淤血等组织病理学改变[90]。 另外,F-53B 会

显著降低雌性小鼠体内血清葡萄糖和丙酮酸水

平[91],在西伯利亚虎中也检测到了相同的异常肝酶

趋势[92]。 在 GE 等[34]对蚯蚓的研究中也发现,与脂

肪酸代谢相关的基因,包括脂肪酸合成、延长以及

β-氧化在 F-53B 处理组中被上调。 此外,涉及甘油

磷脂和甘油脂代谢的基因也显著上调。 而在 PFOS
处理组中,所有这些基因均略有下调。 类固醇及其

代谢(胆汁酸和类固醇激素生物合成)在 F-53B 处理

组中仅显示出 DHCR24 的下调,表明 F-53B 对类固

� 醇生物合成的抑制作用低于 PFOS。 BRIELS 等[36]

在向鸡蛋中注射 F-53B(0.15、1.5 μg·g-1 )后,观察到

家鸡的肝体指数增加,并发现 F-53B 对 PPARs 的结

合亲和力比 PFOS 更高。 在一项体外研究中,比较了
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图 2　 人体内 F-53B 的检出部位、检出浓度及毒性效应

Fig. 2　 Detection sites, concentrations and toxic effects of F-53B in the human body
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F-53B和 PFOS 在人类肝 HL-7702 细胞中的毒性,
F-53B导致肝细胞活性降低,这可能是由于其与人类

肝脂肪酸结合蛋白的结合亲和力显著高于 PFOS[93]。
2. 1. 2　 肠道毒性

肠道中的微生物菌群能够帮助生物体维持免疫

平衡,保持肠道屏障的完整性,并且能够影响药物的

代谢。 F-53B 会引起摇蚊幼虫的肠道氧化应激和炎

症。 ZHANG 等[18]在 F-53B 暴露的摇蚊幼虫中观察

到肠道上皮、环肌和围食膜的损伤。 与对照组相比,
暴露于 F-53B 的幼虫中,还原型/氧化型谷胱甘肽

(GSH/GSSG)减少了 12.0% ,丙二醛(MDA)水平增加

了 7.8% ,与摇蚊幼虫中 F-53B 的浓度呈线性关系。
GAO 等[94]在对弓背青鳉的研究中发现,F-53B 会导

致鳃丝毛细血管扩张、肠道绒毛融合和肝脏脂肪空

泡化。 一系列组织损伤诱导了生物体内的氧化应

激,使得 MDA 含量和超氧化物歧化酶(SOD)活性的

增加。 在 PAN 等[95] 的研究中发现,长期暴露于

F-53B 会导致小鼠的肠道屏障功能障碍和结肠炎

症,可能是由于 F-53B 直接与囊性纤维化跨膜传导

调节蛋白相互作用,并增加了和离子转运、黏液分泌

和炎症相关基因的转录水平。
2. 1. 3　 心脏毒性

F-53B 会对生物心脏功能产生危害。 BRIELS
等[36]的研究发现,在将 F-53B 注入家鸡的卵中后,
胚胎的心率显著降低。 SHI 等[66]将斑马鱼在 F-53B
中进行急性暴露,发现 F-53B 增加了心脏畸形的百

分比,且导致胚胎心率降低,这与 ctnnb2 和 wnt3a 基

因的 mRNA 表达的下调有关。 另外,YANG 等[96]将

人类胚胎干细胞用 F-53B 以 0.1 ~ 60 μmol·L-1的浓

度处理 12 d,观察到 F-53B 会显著抑制心脏分化,且
引发心外膜细胞变异,这些结果与 F-53B 对 WNT
和 IGF2 信号通路的激活以及 FGF8 和 BMP2 信号

通路的抑制有关。
2. 1. 4　 其他器官毒性

除了肝脏、肠道和心脏外,F-53B 暴露还会引发

血管毒性,具体表现为主动脉壁增厚、胶原蛋白沉积

和弹性降低,导致血管内皮完整性丧失和血管炎症

反应[97]。 F-53B 还会导致斑马鱼幼鱼眼睛的组织形

态学毒性,诱导视觉运动功能障碍,扰乱视黄醇信

号,影响视网膜的正常发育[98]。 张倩等[99]研究表明,
F-53B 慢性暴露会导致雄性大鼠肾脏组织中肾小管

上皮细胞肿胀,局部肾间质纤维化,间质血管高度淤

血,血清中的尿酸和尿素氮水平上升,引起炎症和氧

化应激,产生肾脏毒性。
2. 2　 神经毒性

近期的研究表明,F-53B 能够穿过血脑屏障进

而影响中枢神经系统,而且和 PFOS 相比,F-53B 的

神经毒性效应可能更强。 将相同浓度的 PFOS 和

F-53B 注射进大鼠的脑中,观察生理电位变化发现,
F-53B 明显抑制长期增强效应,与 PFOS 效应相当,
且 F-53B 还不可逆地抑制了场兴奋性突触后电位幅

度,而在 PFOS 处理组中未观察到[100]。 YIN 等[101]在

小鼠胚胎干细胞 (mESCs)神经分化过程中发现,
PFOS 和 F-53B 都改变了分化细胞的形态,并扰乱

了神经标志基因,如 Sox1、 Sox3、 Pax6、Nestin 和

� Map2 基因的表达,而 F-53B 比 PFOS 在神经外胚层

� 形成等发育阶段都有更显著的影响。
2. 3　 生殖与发育毒性

已有研究表明,F-53B 会在生物的生殖腺中积

累,并导致生殖和发育毒性。 ZHANG 等[18]的研究

发现,暴露于 F-53B 的花翅摇蚊幼虫的体质量比对

照组低 5.8% ,体长也有减少。 在 F-53B 中暴露 25 d
后的摇蚊幼虫的孵化率为对照组的 94.4% ,且雄性

摇蚊幼虫孵化出的时间有明显延长。 GE 等[34] 发

现,F-53B 暴露诱导了蚯蚓明显的体质量减轻,约为

16.5% 。 ZHOU 等[102]对成年雄性小鼠进行 F-53B 慢

性暴露(0、0.04、0.2 和 1.0 mg·kg-1·d-1,持续 56 d),
在最高浓度处理组中观察到小鼠的相对附睾和睾丸

质量有所下降。 LAN 等[103]给青春期雌性大鼠喂食

含有 F-53B 的饮用水,模拟了青少年群体的暴露情

况。 结果表明 F-53B 在青春期雌性大鼠中诱导了生

殖毒性,包括卵巢损伤、卵泡发育不良和激素失调,
进一步发现 F-53B 诱导的卵巢氧化应激触发了卵巢

内的自噬作用,其与细胞凋亡相互作用,共同导致了

卵巢毒性。 另外,NIE 等[104]发现 F-53B 会干扰大鼠

的生长和性激素水平,并与雌激素相关受体结合,促
进活性氧物质积累,引发细胞凋亡并抑制细胞增殖,
最终导致子宫发育不良。

在 SHI 等[105]对斑马鱼的 F-53B 低浓度慢性暴

露中(0、5、50、500 μg·L-1 F-53B,持续 180 d)发现了

显著的生殖毒性,包括生殖腺体指数和产卵量的减

少以及生殖腺组织结构的变化,这些毒性效应与促

卵泡激素(FSH)和黄体生成素(LH)相关基因的异常

转录有关。 斑马鱼暴露于 F-53B 会延迟胚胎孵化时

间,增加胚胎的畸形率,降低胚胎的存活率,且长期

暴露更可能导致斑马鱼体质量和体长的减少[67]。
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TU 等[21]的研究中发现,高浓度 F-53B 暴露下的斑

马鱼卵黄囊面积显著减小,且胚胎的氧气消耗率

(OCR)显著降低。 此外,F-53B 会扰乱性激素的分泌

和性腺的结构,例如,斑马鱼胚胎在 F-53B 中暴露

28 d 后,F-53B 不仅增加了雌二醇(E2)水平、睾酮(T)
水平和 T/E2 比率,还引起了性腺的组织病理变化,
包括雌性卵巢Ⅰ细胞数量和睾丸间质空间的增加,
这些变化是由于雌激素受体和细胞色素酶基因转录

的减少所致[106]。 针对人体健康的研究发现,F-53B
与男性精液浓度、总精子计数和活力降低有关[51]。
2. 4　 致畸与致癌性

目前,关于 F-53B 对生物致畸与致癌性的研究

尚少。 邓觅[22]和 SHI 等[66]的研究都发现 F-53B 暴

露容易引发斑马鱼发育畸形,主要畸形状态表现为

脊柱弯曲、心包水肿、卵黄囊水肿、卵黄囊形态异常、
黑色素发育较少、尾部弯曲和机体溶解,尤为突出的

是心包或卵黄囊水肿。 FENG 等[107]对小鼠的研究

表明,F-53B 会诱导小鼠母体的胎盘损伤,从而导致

母体流产、后代生长发育不良和畸形等一系列不良妊

娠结局。 此外,F-53B 对人体的致癌风险为 10-6 ~
10-4,具有可能致癌风险[108]。 赵芳等[109] 研究了

F-53B 对人肝癌细胞 HepG2 和 Hep3B 细胞的毒性

效应,发现 F-53B 能诱导 ROS 释放和细胞凋亡,引
发氧化应激,其肝脏毒性大于 PFOS,并呈剂量依赖

性,且线粒体内在途径可能参与细胞毒性作用。

3　 毒性作用机制

F-53B 对生物的毒性效应与多种毒性作用机制

有关,例如干扰内分泌激素的合成、分泌或受体结

合,诱导氧化应激,诱导基因突变、染色体畸变导致

基因组损伤,以及抑制免疫系统的正常功能等。 以

斑马鱼为例,图 3 总结了 F-53B 对斑马鱼的多种毒

性作用机制。
3. 1　 干扰内分泌

内分泌系统是生物体重要的调节系统,许多化

学物质可以通过干扰内分泌激素的合成、分泌或受
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图 3　 F-53B 对斑马鱼的毒性作用机制

Fig. 3　 Toxicity mechanism of F-53B to zebrafish
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体结合,影响生物体的正常发育、繁殖及免疫功能。
关于 F-53B 对内分泌系统的干扰效应主要体现为下

丘脑-垂体-甲状腺轴和下丘脑-垂体-性腺轴的功能

障碍。 邓觅[22]发现 F-53B 暴露增加了斑马鱼甲状

腺素(T4)水平。 SHI 等[84]表明了类似的结果,并发

现在 F-53B 暴露的斑马鱼成鱼和幼鱼中,3,5,3’-三
碘甲状腺原氨酸(T3)水平下降。 然而,在其他物种

中发现了不同的趋势。 例如,在 LIU 等[14]对稀有鮈

鲫的研究中,将幼鱼在 F-53B 中暴露 4 周,基因表达

谱分析识别出 3 313 个差异表达基因,幼鱼的 T3 和

游离 T3 水平显著增加,而调节甲状腺激素合成的

基因、甲状腺素转运蛋白、脱碘酶和受体的 mRNA
表达减少,调节甲状腺激素(THs)代谢的尿嘧啶二磷

酸葡萄糖醛酸转移酶 (UGT1A)基因也减少。 在

HONG 等[110]对大鼠的研究中,暴露于 F-53B(0、5、20
和 100 mg·kg-1·d-1,持续 28 d)导致总 T3 和总 T4
水平增长为对照组的 2 倍,且引起了甲状腺滤泡的

增生。 上述体内实验均揭示了 F-53B 的内分泌毒性

与甲状腺激素(TH)受体基因的异常转录有关,如促

甲状腺激素 β 和甲状腺素运载蛋白(TTR),但这些基

因变化的趋势在不同物种中并不完全相同。 在 YIN
等[101]对人类 HEK 293 胚胎细胞上的研究也显示,F-
53B 改变了 TH 水平,这是由于 F-53B 不仅与 T3 类

似,能够与 TRα 和 TRβ 的结合位点结合,且与 T4
类似,可与 TTR 配体结合位点结合。
3. 2　 诱导氧化应激

通常情况下,组织损伤会迅速触发身体的抗氧

化防御系统。 作为膜脂质过氧化产物的 MDA 是反

映脂质抗氧化潜力的关键参数,且 SOD 和过氧化氢

酶(CAT)是身体第一道抗氧化防线的关键组分。 普

遍认为,当过氧化物的产生超过抗氧化防御机制的

限度时,就会引发对 DNA、蛋白质和脂质等生物分

子的氧化,从而导致各种病变。 F-53B 显著提高了

肝脏和肠道中 MDA 的含量[94],表明 F-53B 是一种

积极的 ROS 诱导剂。 并且在 GE 等[34]的研究中发

现,F-53B 导致蚯蚓产生氧化应激,SOD、过氧化物

酶(POD)和 CAT 活性以及 MDA 水平的增加,且 F-
53B 引起的氧化应激强于 PFOS。 在正常条件下,
ROS、SOD 和 CAT 形成动态平衡以维持身体的稳

态。 当 ROS 大量出现时,SOD 诱导 ROS 转化为

H2O2,而 CAT 负责将 H2O2 分解为对生物体无害的

H2O 和 O2。 随着 SOD 活性逐渐增加,弓背青鳉的鱼

鳃中 CAT 活性下降,表明鱼鳃对水污染更为敏感[94]。

CLASEN 等[111]得出结论,CAT 活性的降低表明了正

常 ROS 介导的氧化过程受到抑制。 而 F-53B 对肝

脏的过氧化作用,证实肝脏是 F-53B 毒性效应的靶

器官[112]。 F-53B 可以作为抑制剂直接与磷脂酰肌

醇 3 激酶(PI3K)相互作用,从而抑制 Nrf2-ARE 通

路,该通路在生物中对 F-53B 和 PFOS 诱导的氧化

应激具有拮抗作用[19]。
3. 3　 诱导基因毒性

F-53B 能够通过诱导基因突变、染色体畸变等

方式对细胞的基因组产生损伤,从而导致细胞功能

障碍,甚至癌变。 TU 等[21]发现,F-53B 暴露显著降

低了斑马鱼幼鱼 npy、pomca、cart、gh、gk(涉及葡萄

� 糖代谢)、cpt1a(涉及脂质代谢)转录本的丰度,引起

� 了斑马鱼幼鱼代谢基因表达谱的差异化。 GE 等[34]

发现,与 PFOS 相比, F-53B 在蚯蚓细胞外基质

(ECM)破坏以及凋亡和铁死亡诱导方面具有更强的

效力,而 F-53B 诱导 ECM 破坏的主要机制可能是

F-53B 显著影响了 ECM-受体相互作用通路的基因

表达。 QIU 等[113]将小鼠暴露于 F-53B 后,囊胚中内

细胞团 ( ICM)的比例发生变化, 其胚胎干细胞

(mESCs)表现出明显的 DNA 损伤和胚层分化异常,
F-53B 暴露影响了 mESCs 的生物合成过程和染色

质-核小体组装。
3. 4　 抑制免疫系统

免疫系统是生物体防御外界病原体和异常细胞

的重要屏障。 F-53B 会通过抑制免疫系统的正常功

能,降低机体对病毒、细菌以及突变细胞的清除能

力,从而增加感染和癌症发生的风险。 在 LIU 等[67]

的研究中发现,斑马鱼胚胎和幼鱼暴露于 F-53B 之

后,除了产生过量的 ROS 和 NO 外,许多与免疫相

关基因的表达都有所增加,例如 il1β、cxcl8b 基因的

� 转录有所上调,但幼鱼中失调基因的数量多于胚胎。
另外,估计胚胎和幼鱼起点剂量(PoD)值分别为 0.95
mg·L-1和 0.09 mg·L-1,说明在分子水平上,F-53B
对幼鱼的免疫毒性比胚胎更敏感。 此外,高浓度 F-
53B 慢性暴露会导致大鼠脾脏出现红髓淤血,白髓

缩小,淋巴细胞减少,胸腺体积减小,皮质、髓质局部

空隙增多,细胞数量明显减少,周围纤维组织增加。
大鼠免疫反应稳态平衡被扰乱,以 Th1 型免疫反应

为主,PI3K/AKT 通路参与 F-53B 对大鼠脾脏炎症

过程的调控,引起免疫抑制效应[114]。
3. 5　 其他毒性机制

除了上述主要的毒性机制外,F-53B 还可能通
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过其他途径影响生物体。 例如,生物的肠道炎症和

损伤与肠道益生菌群失调密切相关,ZHANG 等[18]

的研究指出,益生菌与肠道屏障防御和营养转化有

关,其变化会间接导致肠道恶化和生长受损。 摇蚊

幼虫在 F-53B 暴露后,肠道内变形菌门的丰度显著

降低,表明摇蚊幼虫生长性能下降,而放线菌门丰

度增加,可能是由于其在去除外来物质方面发挥

了作用。

4　 结论与展望

随着 F-53B 的大量生产和广泛应用,其在各类

环境介质中的分布和含量日益增加,引发了对其潜

在生态和健康风险的高度关注。 在国内外众多地区

的水生生物、陆生生物及人体中,F-53B 的检出浓度

呈现出显著的差异,这揭示了 F-53B 污染的广泛性

和地域差异性。 由于 F-53B 的高亲脂性,导致其在

生物体中富含脂肪酸结合蛋白的肝脏、肾脏等器官

中积累较多。 在不同的食物链中,F-53B 的生物富

集和放大效应也存在明显差异,这与生物种类、生理

指标和环境条件等因素密切相关。 值得注意的是,
对于人体来说,血清中的 F-53B 检出量是最高的,特
别是工业发达地区的工人体内,这与 F-53B 的广泛

用途密不可分。 进一步地,由于厌氧微生物还原脱

氯、谷胱甘肽转移酶以及硝酸盐还原酶的作用,
F-53B 在生物体内能够代谢为 6:2 H-PFESA 这一主

要的代谢产物,但转化并不高效。
F-53B 对生物体肝脏、肠道、心脏等器官具有显

著的毒性效应,可引发肝细胞肿胀和门静脉淤血,导
致肠道屏障功能障碍,显著抑制心脏分化,且引发心

外膜细胞变异等。 值得注意的是,F-53B 能够穿过

血脑屏障,影响中枢神经系统,且其神经毒性效应比

PFOS 更强。 F-53B 还会在生物的生殖腺中积累,导
致生殖和发育毒性,包括卵巢损伤、卵泡发育不良、
激素失调等。 F-53B具有一定的致畸性和致癌性,对
人体的致癌风险为 10-6 ~10-4,具有可能致癌风险。

F-53B 毒性效应的作用机制主要为干扰内分

泌、诱导氧化应激、诱导基因毒性和抑制免疫系统

等。 F-53B 能够干扰下丘脑-垂体-甲状腺轴和下丘

脑-垂体-性腺轴的功能,导致甲状腺激素和性激素

水平异常;会显著提高肝脏和肠道中 MDA 的含量,
引发氧化应激,导致 DNA、蛋白质和脂质等生物分

子的损伤;会通过诱导基因突变、染色体畸变等方式

对细胞的基因组产生损伤,导致细胞功能障碍甚至

癌变;还会通过抑制免疫系统的正常功能,降低机体

对病毒、细菌以及突变细胞的清除能力,增加感染和

癌症发生的风险。
尽管已有研究揭示了 F-53B 的许多毒性效应和

作用机制,但仍存在一些亟待解决的问题和挑战。
(1)目前,大部分研究主要集中于斑马鱼和小鼠

等模式生物,缺乏对其他物种的系统性研究,未来应

进一步扩大研究范围,考虑更多种类的水生生物和

陆生生物,特别是生态系统中的关键物种,以全面评

估和表征 F-53B 的生态风险和毒理学特征。
(2)F-53B 在生物体内可转化为 6:2 H-PFESA 这

一主要的代谢产物,但其较低的生物转化率说明这

一转化过程并不高效。 未来对 F-53B 生物代谢转化

及物种间差异的进一步研究有助于深入了解其在不

同生物体中的代谢特征及环境影响。
(3)当前研究主要关注 F-53B 在实验室条件下

的暴露效应,而对实际环境中 F-53B 的环境监测和

评估尚不完善,缺乏全面、系统的数据支持。 关于水

体温度、pH、溶解氧、硬度、盐度、光照时间等其他因

素对 F-53B 生物毒性效应影响的研究仍十分缺乏,
未来亟需开展深入研究。

(4)结合环境浓度、暴露途径和生物种群的特

性,未来需要开发更为精确的生态毒理学模型,将环

境监测与生态风险评估之间的联系进一步加强,系
统性评估 F-53B 对生态系统的潜在影响,包括多层

次生态系统的影响、在不同食物链中的生物放大效

应及对物种多样性的潜在威胁,进一步为 F-53B 的

科学应用和管控提供数据支持。

通信作者简介:王颖(1989—),女,博士,副教授,主要研究方

向为污染物生态毒理学与环境基准、人工智能与生态/环境

建模。
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