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第 ３７ 卷　 第 ４ 期

２０１８ 年　 　 ４ 月

环　 境　 化　 学

ＥＮＶＩＲＯＮＭＥＮＴＡＬ ＣＨＥＭＩＳＴＲＹ
Ｖｏｌ． ３７， Ｎｏ． ４
Ａｐｒｉｌ ２０１８

　 ２０１７ 年 １０ 月 １２ 日收稿（Ｒｅｃｅｉｖｅｄ： Ｏｃｔｏｂｅｒ １２， ２０１７） ．

　 ∗国家自然科学基金（４１４０３０９２，４１６７３１００），广东省自然科学基金（２０１５Ａ０３０３１３８９７）和大学生创新创业训练项目（２０１７１４２７８０８５）资助．

Ｓｕｐｐｏｒｔｅｄ ｂｙ ｔｈｅ Ｎａｔｉｏｎａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｆｏｕｎｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｈｉｎａ （ ４１４０３０９２， ４１６７３１００）， Ｎａｔｕｒｅ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｆｏｕｎｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｐｒｏｖｉｎｃｅ

（２０１５Ａ０３０３１３８９７） ａｎｄ Ｉｎｎｏｖａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｅｎｔｒｅｐｒｅｎｅｕｒｓｈｉｐ Ｔｒａｉｎｉｎｇ Ｐｒｏｇｒａｍ ｆｏｒ Ｕｎｄｅｒｇｒａｄｕａｔｅｓ （２０１７１４２７８０８５） ．

　 ∗∗通讯联系人，Ｔｅｌ：０２０⁃３４１１３２５７， Ｅ⁃ｍａｉｌ：ｙｕｌｅｈｕａｎ＠ ｇｄｅｉ．ｅｄｕ．ｃｎ

Ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ａｕｔｈｏｒ， Ｔｅｌ： ０２０⁃３４１１３２５７， Ｅ⁃ｍａｉｌ： ｙｕｌｅｈｕａｎ＠ ｇｄｅｉ．ｅｄｕ．ｃｎ

ＤＯＩ：１０．７５２４ ／ ｊ．ｉｓｓｎ．０２５４⁃６１０８．２０１７１０１２０２
余乐洹，蔡梓华，余旭儿，等．红隼体内典型卤代有机污染物的含量及组织分配［Ｊ］ ．环境化学，２０１８，３７（４）：６４４⁃６５１．
ＹＵ Ｌｅｈｕａｎ， ＣＡＩ Ｚｉｈｕａ， ＹＵ Ｘｕｅｒ， ｅｔ ａｌ． Ｌｅｖｅｌｓ ａｎｄ ｔｉｓｓｕｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｔｙｐｉｃａｌ ｏｒｇａｎｏｈａｌｏｇｅｎ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｉｎ ｃｏｍｍｏｎ ｋｅｓｔｒｅｌｓ （Ｆａｌｃｏ ｔｉｎｎｕｎｃｕｌｕｓ）
［Ｊ］ ．Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２０１８，３７（４）：６４４⁃６５１．

红隼体内典型卤代有机污染物的含量及组织分配∗

余乐洹１，３∗∗　 蔡梓华１　 余旭儿１　 罗孝俊２　 麦碧娴２

（１． 广东第二师范学院生物与食品工程学院， 广州， ５１０３０３；　 ２． 中国科学院广州地球化学研究所，
有机地球化学国家重点实验室， 广州， ５１０６４０；　 ３． 广东高校应用生态工程技术开发中心， 广州， ５１０３０３）

摘　 要　 以猛禽红隼为研究对象，对其肌肉和肝脏中 ６ 种代表性卤代有机污染物（ＯＨＰｓ）进行了检测分析．红
隼肌肉和肝脏中总 ＯＨＰｓ 的含量分别为 ４８９—１３４０００ ｎｇ·ｇ－１和 １８６—１３５０００ ｎｇ·ｇ－１（脂重）．肝脏中 ６ 类 ＯＨＰｓ
的整体组成模式与肌肉类似，为滴滴涕（ＤＤＴｓ） ＞多氯联苯（ＰＣＢｓ）≈多溴联苯醚（ＰＢＤＥｓ） ＞六溴环十二烷

（ＨＢＣＤｓ）、德克隆（ＤＰ）和十溴二苯乙烷（ＤＢＤＰＥ）．通过组织分配系数（ＴＤＲ）考察了 ＯＨＰｓ 在红隼体内的组织

分配特征，发现 ＰＢＤＥｓ、ＤＤＴｓ 和 ＨＢＣＤｓ 倾向于在红隼的肌肉中富集而 ＤＰ 优先在肝脏中富集；ＰＣＢｓ 和

ＤＢＤＰＥ 在肌肉和肝脏之间则没有表现出分配的倾向性．造成上述现象的原因可能与 ＯＨＰｓ 在红隼体内的富集

和再分配是否达到平衡有关，并且不同污染物的组织分配特征差异化程度要显著于点源高暴露地区的野生鸟

类，暗示在进行有关组织分配研究结果的比较时，有必要对研究区域的类型加以考虑．
关键词　 卤代有机污染物， 组织分配， 猛禽， 滴滴涕（ＤＤＴｓ）， 多氯联苯（ＰＣＢｓ）， 多溴联苯醚（ＰＢＤＥｓ）， 野生

鸟类．

Ｌｅｖｅｌｓ ａｎｄ ｔｉｓｓｕｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｔｙｐｉｃａｌ ｏｒｇａｎｏｈａｌｏｇｅｎ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ
ｉｎ ｃｏｍｍｏｎ ｋｅｓｔｒｅｌｓ （Ｆａｌｃｏ ｔｉｎｎｕｎｃｕｌｕｓ）

ＹＵ Ｌｅｈｕａｎ１，３∗∗ 　 　 ＣＡＩ Ｚｉｈｕａ１ 　 　 ＹＵ Ｘｕｅｒ１ 　 　 ＬＵＯ Ｘｉａｏｊｕｎ２ 　 　 ＭＡＩ Ｂｉｘｉａｎ２

（１． Ｓｃｈｏｏｌ ｏｆ Ｂｉｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｆｏｏｄ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ， Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｅｄｕｃａｔｉｏｎ， Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ， ５１０３０３， Ｃｈｉｎａ；
２． Ｓｔａｔｅ Ｋｅｙ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ ｏｆ Ｏｒｇａｎｉｃ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ Ｉｎｓｔｉｔｕｔｅ ｏｆ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， Ｃｈｉｎｅｓｅ Ａｃａｄｅｍｙ ｏｆ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ，
Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ， ５１０６４０， Ｃｈｉｎａ；　 ３． Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ Ｃｅｎｔｅｒ ｏｆ Ａｐｐｌｉｅｄ Ｅｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｉｎ

Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｉｅｓ， Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ， ５１０３０３， Ｃｈｉｎａ）

Ａｂｓｔｒａｃｔ： Ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｅｓｅｎｔ ｓｔｕｄｙ， ｗｅ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅｄ ｓｉｘ ｔｙｐｉｃａｌ ｃｌａｓｓｅｓ ｏｆ ｏｒｇａｎｏｈａｌｏｇｅｎ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ
（ＯＨＰｓ） ｉｎ ｔｈｅ ｔｉｓｓｕｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅｓｉｄｅｎｔ ｐｒｅｄａｔｏｒ， ｃｏｍｍｏｎ ｋｅｓｔｒｅｌ （Ｆａｌｃｏ ｔｉｎｎｕｎｃｕｌｕｓ）， ｆｒｏｍ Ｎｏｒｔｈ
Ｃｈｉｎａ．Ｔｏｔａｌ ＯＨＰｓ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｗｅｒｅ ４８９—１３４０００ ｎｇ·ｇ－１ ｌｗ ａｎｄ １８６—１３５０００ ｎｇ·ｇ－１ ｌｗ ｉｎ
ｋｅｓｔｒｅｌｓ′ ｍｕｓｃｌｅ ａｎｄ ｌｉｖｅｒ， ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ． Ｓｉｍｉｌａｒ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｗｅｒｅ ｆｏｕｎｄ
ｂｅｔｗｅｅｎ ｍｕｓｃｌｅ ａｎｄ ｌｉｖｅｒ， ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｐｒｏｆｉｌｅ ａｓ ｆｏｌｌｏｗｓ： ｄｉｃｈｌｏｒｏｄｉｐｈｅｎｙｌｔｒｉｃｈｌｏｒｏｅｔｈａｎｅ ａｎｄ ｉｔｓ
ｍｅｔａｂｏｌｉｔｅｓ （ ＤＤＴｓ ） ＞ ｐｏｌｙｃｈｌｏｒｉｎａｔｅｄ ｂｉｐｈｅｎｙｌｓ （ ＰＣＢｓ ） ≈ ｐｏｌｙｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒｓ
（ ＰＢＤＥｓ ） ＞ ｈｅｘａｂｒｏｍｏｃｙｃｌｏｄｏｄｅｃａｎｅｓ （ ＨＢＣＤｓ ）， ｄｅｃｈｌｏｒａｎｅ ｐｌｕｓ （ ＤＰ ） ａｎｄ
ｄｅｃａｂｒｏｍｏｄｉｐｈｅｎｙｌｅｔｈａｎｅ （ＤＢＤＰＥ）． Ａｃｃｏｒｄｉｎｇ ｔｏ ｔｈｅ ｖａｌｕｅｓ ｏｆ ｔｉｓｓｕｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｒａｔｉｏ （ ＴＤＲ），
ＰＢＤＥｓ， ＤＤＴｓ ａｎｄ ＨＢＣＤｓ ｗｅｒｅ ｐｒｅｆｅｒｅｎｔｉａｌｌｙ ａｃｃｕｍｕｌａｔｅｄ ｉｎ ｋｅｓｔｒｅｌｓ′ ｍｕｓｃｌｅ， ｗｈｉｌｅ ＤＰ ｗａｓ ｌｉｖｅｒ⁃
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　 ４ 期 余乐洹等：红隼体内典型卤代有机污染物的含量及组织分配 ６４５　　

ｓｐｅｃｉｆｉｃａｌｌｙ ａｃｃｕｍｕｌａｔｅｄ． ＰＣＢｓ ａｎｄ ＤＢＤＰＥ ｓｈｏｗｅｄ ｎｏ ｐｒｅｆｅｒｅｎｃｅ ｏｎ ｔｈｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｂｅｔｗｅｅｎ
ｍｕｓｃｌｅ ａｎｄ ｌｉｖｅｒ． Ｅｑｕｉｌｉｂｒｉｕｍ ｏｆ ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｒｅｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｋｅｓｔｒｅｌ ｍａｙ ｈａｖｅ ａｔｔｒｉｂｕｔｅ
ｔｏ ｓｕｃｈ ｆｉｎｄｉｎｇ． Ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔ⁃ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｔｉｓｓｕｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｋｅｓｔｒｅｌｓ ｄｅｍｏｎｓｔｒａｔｅｄ ｈｉｇｈｅｒ ｖａｒｉａｔｉｏｎ
ｉｎ ｔｈｅ ｓｔｕｄｉｅｄ ａｒｅａ ｔｈａｎ ｔｈａｔ ｏｆ ｗｉｌｄ ｂｉｒｄｓ ｆｒｏｍ ｏｔｈｅｒ ｈｏｔ ｓｐｏｔｓ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔ ｉｎｄｉｃａｔｅｄ ｔｈｅ ｎｅｃｅｓｓｉｔｙ ｔｏ
ｃｏｎｓｉｄｅｒ ｔｈｅ ｔｙｐｅ ｏｆ ｒｅｓｅａｒｃｈ ｒｅｇｉｏｎ ｗｈｅｎ ｃｏｍｐａｒｉｎｇ ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ａｍｏｎｇ ｓｔｕｄｉｅｓ ｏｎ ｔｉｓｓｕｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ：ｏｒｇａｎｏｈａｌｏｇｅｎ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ （ＯＨＰｓ）， ｔｉｓｓｕｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ， ｒａｐｔｏｒｓ， ＤＤＴｓ， ＰＣＢｓ， ＰＢＤＥｓ，
ｗｉｌｄ ｂｉｒｄｓ．

卤代有机污染物（ｏｒｇａｎｈａｌｏｇｅｎ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ， ＯＨＰｓ）是指分子结构中富含卤族元素的有机化学物质，其
脂溶性高，能持久存在于环境中，并通过食物链（网）富集放大，进而对环境和人体健康产生潜在的危

害［１⁃２］ ．目前，已有包括滴滴涕（ｄｉｃｈｌｏｒｏｄｉｐｈｅｎｙｌｔｒｉｃｈｌｏｒｏｅｔｈａｎｅ，ＤＤＴ）、多氯联苯（ｐｏｌｙｃｈｌｏｒｉｎａｔｅｄ ｂｉｐｈｅｎｙｌｓ，
ＰＣＢｓ）、六溴环十二烷（ｈｅｘａｂｒｏｍｏｃｙｃｌｏｄｏｄｅｃａｎｅｓ，ＨＢＣＤｓ）、多溴联苯醚（包括商用五溴、八溴、十溴联苯

醚，ｐｏｌｙｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒｓ，ＰＢＤＥｓ）在内的 ２８ 种（类）卤代有机污染物被列入联合国环境规划署

（ＵＮＥＰ）《关于持久性有机污染物的斯德哥尔摩公约》（简称 ＰＯＰｓ 公约）限制或禁止使用的化学品名单

中［３］ ．此外，一些替代型阻燃剂，如替代灭蚁灵使用的氯代阻燃剂德克隆（ｄｅｃｈｌｏｒａｎｅ ｐｌｕｓ，ＤＰ），和替代十

溴联苯醚使用的溴代阻燃剂十溴二苯乙烷（ｄｅｃａｂｒｏｍｏｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈａｎｅ，ＤＢＤＰＥ）也先后被证实具有类似

持久性有机污染物（ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ，ＰＯＰｓ）的特性，从而受到环境学界的关注［２，４⁃５］ ．
污染物在生物体内组织间的分配一直是 ＰＯＰｓ 生物富集机制研究当中的一项重要内容．新增列为

ＰＯＰｓ 的化合物如 ＰＢＤＥｓ 和 ＨＢＣＤｓ，以及替代型的阻燃剂如 ＤＰ 和 ＤＢＤＰＥ，往往都具有较高的 ＫＯＷ值，
从而具备有别于其在水生生态系统中的高生物富集潜力［６］ ．然而目前针对这些污染物在陆生系统生物

体内生物富集机制的研究仍相对缺乏，尚不明确这些新兴污染物在陆生生物体内的组织分配规律及其

影响因素是否与水生生物存在差异，或是否与 ＤＤＴｓ 和 ＰＣＢｓ 等“旧”ＰＯＰｓ 存在差异．
占据食物链顶端的猛禽，能够通过生物富集与放大作用有效累积污染物，作为国际公认的环境指示

生物，非常适合用于开展陆地生态系统污染状况研究，尤其留鸟常被用作本地污染监测物种［７⁃８］ ．因此，
本研究以典型猛禽红隼为对象，检测分析了 ６ 类 ＯＨＰｓ 在其肌肉和肝脏组织间的分配特征，并与其他研

究进行比较，探讨了影响这些 ＯＨＰｓ 组织分配机制的因素．

１　 材料与方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ）

１．１　 样品采集

在北京猛禽救助中心的协助下，于 ２００５ 年 １ 月至 ２００７ 年 ８ 月间从北京城区 ９ 个区域（图 １）共收集

到红隼 ２３ 只．用于分析的样本均由于某种原因经救助无效而死亡，包括送至救助中心时已经死亡，或接

受治疗后仍无法存活，或由于严重受伤无法医治已采取安乐死处理．在准确测量其身长、翅长、喙长和体

重后，使用不锈钢器材解剖分别取胸肌和肝脏，样本于天平称取湿重后立即用高温烘烤过的锡箔纸包

裹，再独立包装于密封袋中，低温条件下运送至实验室，转移至单独的洁净玻璃瓶中，于－２０ ℃冰箱内保

存待处理．
１．２　 试剂材料

标准物质：目标物为 １６ 种 ＰＢＤＥ 单体 （ ＢＤＥ⁃２８、⁃４７、⁃１００、⁃９９、⁃１５４、⁃１５３、⁃１８３、⁃２０２、⁃２０１、⁃１９７、
⁃２０３、⁃１９６、⁃２０８、⁃２０７、⁃２０６ 和⁃２０９），２ 种 ＤＰ 同分异构体（ａｎｔｉ⁃ＤＰ 和 ｓｙｎ⁃ＤＰ），２０９ 种 ＰＣＢ 单体，３ 种滴滴

涕农药（ ｐ， ｐ′⁃ＤＤＥ、 ｐ， ｐ′⁃ＤＤＤ 和 ｐ， ｐ′⁃ＤＤＴ），３ 种 ＨＢＣＤｓ 同分异构体 （ α⁃、 β⁃、γ⁃ＨＢＣＤ） 和 ＤＢＤＰＥ．
ＰＢＤＥｓ、ＤＰ 和 ＤＢＤＰＥ 的回收率指示物（ＢＤＥ⁃７７ 和 ＢＤＥ⁃１８１）记为 Ｓ． Ｓ．ＰＢＤＥ，内标（ＢＤＥ⁃１１８、ＢＤＥ⁃１２８
和１３Ｃ⁃ＣＢ⁃２０８）记为 Ｉ． Ｓ．ＰＢＤＥ；ＰＣＢｓ 和 ＤＤＴｓ 的回收率指示物 （ ＣＢ⁃３０、⁃６５ 和⁃２０４） 记为 Ｓ． Ｓ．ＰＣＢ，内标

（ＣＢ⁃２４、⁃８２ 和⁃１９８）记为 Ｉ．Ｓ．ＰＣＢ；１３Ｃ⁃ＢＤＥ⁃２０９ 作为十溴联苯醚（ＢＤＥ⁃２０９）的回收率指示物；ＨＢＣＤｓ 的回

收率指示物１３ Ｃ⁃ＨＢＣＤｓ （内含１３ Ｃ⁃α⁃、 β⁃、γ⁃ＨＢＣＤ） 记为 Ｓ． Ｓ．ＨＢＣＤ，内标 ｄ１８⁃ＨＢＣＤｓ （内含 ｄ１８⁃α⁃、 β⁃、γ⁃
ＨＢＣＤ）记为 Ｉ．Ｓ．ＨＢＣＤ ．以上标准品中有同位素标记的购自美国 Ｃａｍｂｒｉｄｇｅ Ｉｓｏｔｏｐｅ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｉｅｓ，Ｉｎｃ．，其余购
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自美国 ＡｃｃｕＳｔａｎｄａｒｄ 化学试剂公司．
实验中使用的试剂正己烷（ＨＥＸ）、二氯甲烷（ＤＣＭ）和丙酮（ＡＣＥ）为分析纯，并经全玻系统二次蒸

馏．所用玻璃器皿经铬酸洗液洗涤后于 ４５０ ℃马弗炉烘烧，使用前依次用丙酮、二氯甲烷、正己烷清洗．

图 １　 采样点示意图

Ｆｉｇ．１　 Ｓａｍｐｌｉｎｇ ｓｉｔｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｅｓｅｎｔ ｓｔｕｄｙ

１．３　 样品前处理

准确称取冷冻干燥后的样品（肌肉 １．５ ｇ 干重左右，部分个体较小的样品和肝脏则全部称取用于分

析），充分研磨至粉末状后于丙酮 ／正己烷混合溶剂（１∶１，Ｖ ／ Ｖ）中索氏抽提 ４８ ｈ，抽提前加入回收率指示

物标准溶液 Ｓ．Ｓ．ＰＢＤＥ（２０ ｎｇ）、Ｓ．Ｓ．ＰＣＢ（１００ ｎｇ）、Ｓ．Ｓ．ＨＢＣＤ（１０ ｎｇ）及１３Ｃ⁃ＢＤＥ⁃２０９（５０ ｎｇ）．将抽提液浓缩并转

换溶剂为正己烷，准确定容至 １０．０ ｍＬ，取 １．０ ｍＬ 用于脂肪含量测定（重量法），另 ９．０ ｍＬ 用作目标化合

物的检测．将样品通过凝胶渗透色谱（ＧＰＣ）柱（填料为 Ｂｉｏ⁃Ｂｅａｄｓ ＳＸ⁃３，４０ ｇ，柱内径 ２．５ ｃｍ），用二氯甲

烷 ／正己烷混合溶剂（１∶ １，Ｖ ／ Ｖ）洗脱，收集 ９０—２８０ ｍＬ 组分，浓缩至 １ ｍＬ 左右，经硅胶固相萃取柱

（Ｉｓｏｌｕｔｅ ＳＩ，填料 ２ ｇ，瑞典 Ｂｉｏｔａｇｅ 公司）进一步分离、净化：先用 ３．５ ｍＬ 正己烷淋洗但不收集；然后依

次用 ６．５ ｍＬ 正己烷 ／二氯甲烷混合溶剂（６∶４，Ｖ ／ Ｖ）及 ７ ｍＬ 二氯甲烷淋洗，合并收集，浓缩后转移至

１．５ ｍＬ的细胞瓶，柔和高纯氮气流下定容至 ２００ μＬ，对 ＰＢＤＥｓ、ＤＤＴｓ、ＤＰ 和 ＰＣＢｓ 采用 ＧＣ⁃ＭＳ 进行分

析，进行仪器分析前加入内标物混标（Ｉ．Ｓ．ＰＢＤＥ：２０ ｎｇ；Ｉ．Ｓ．ＰＣＢ：１００ ｎｇ）；对 ＨＢＣＤｓ 采用 ＬＣ⁃ＭＳ ／ ＭＳ 进行分

析，进行仪器分析前将溶剂转换为甲醇，定容至 １００ μＬ，并加入内标物 ｄ１８⁃ＨＢＣＤｓ（２０ ｎｇ）．
１．４　 仪器分析

ＰＢＤＥｓ、ＤＰ、ＤＢＤＰＥ 采用 ＧＣ⁃ＭＳ 分析，离子源温度为 ２５０ ℃，界面（质谱连接线）温度 ２８０ ℃，进样

口温度 ２９０ ℃ ．其中，低溴代 ＰＢＤＥｓ（三—七溴代）、ａｎｔｉ⁃ＤＰ 和 ｓｙｎ⁃ＤＰ 采用 ＤＢ⁃ＸＬＢ 色谱柱（３０ ｍ ×
０．２５ ｍｍ ｉ．ｄ． × ０．２５ μｍ，Ａｇｉｌｅｎｔ）分离，柱流速为 １．００ ｍＬ·ｍｉｎ－１；高溴代 ＰＢＤＥｓ（八—十溴代）和 ＤＢＤＰＥ
使用 ＤＢ⁃５ＨＴ 色谱柱（１５ ｍ ×０．２５ ｍｍ ｉ．ｄ．× ０．１０ μｍ，Ａｇｉｌｅｎｔ）进行分离，柱流速为 １．５０ ｍＬ·ｍｉｎ－１ ．色谱升

温程序均参见文献［９］．在负化学电离源（ＥＣＮＩ）的选择离子监测模式（ＳＩＭ）下完成质谱扫描．ＰＢＤＥｓ（除
ＢＤＥ⁃２０９ 外）和 ＤＢＤＰＥ 扫描离子荷质比（ｍ ／ ｚ）为 ７９ 和 ８１；ＢＤＥ⁃２０９ 为 ４８６．７ 和 ４８８．７；ＤＰ 为 ６５３．８ 和

６５１．８；１３Ｃ⁃ＣＢ⁃２０８ 为 ４７６ 和 ４７８；１３Ｃ⁃ＢＤＥ⁃２０９ 为 ４９４．７ 和 ４９６．７．其中前一扫描离子作为定量使用．
ＰＣＢｓ 和 ＤＤＴｓ 也采用 ＧＣ⁃ＭＳ 分析，色谱柱为 ＤＢ⁃５ＭＳ （６０ ｍ×２５０ μｍ ｉ．ｄ．×０．２５ μｍ，Ａｇｉｌｅｎｔ），进样

口和离子源温度分别为 ２９０ ℃和 ２６０ ℃ ．ＧＣ 升温程序：起始温度 ８０ ℃，６ ℃·ｍｉｎ－１升温至 ２４０ ℃，然后

１ ℃·ｍｉｎ－１升温至 ２９５ ℃并保留 １５ ｍｉｎ．质谱在电子轰击离子源（ＥＩ）下采用 ＳＩＭ 模式，扫描离子见文

献［９］．　
ＨＢＣＤｓ 非对映异构体（α⁃、β⁃和 γ⁃ＨＢＣＤ）采用 Ａｇｉｌｅｎｔ １２００ 高效液相色谱－６４１０ 三重四极杆串联质

谱仪（ＨＰＬＣ⁃ＭＳ ／ ＭＳ）进行分析，采用 Ｅｃｌｉｐｓｅ ＸＤＢ⁃Ｃ１８液相色谱柱（５０ ｍｍ × ４．０ ｍｍ ｉ．ｄ．，１．８ μｍ，Ａｇｉｌｅｎｔ，
ＵＳＡ）分离，以甲醇－水（９０ ／ １０，Ｖ ／ Ｖ）为流动相 Ａ，以乙腈为流动相 Ｂ，梯度洗脱，流速为 ０．２５ ｍＬ·ｍｉｎ－１，
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　 ４ 期 余乐洹等：红隼体内典型卤代有机污染物的含量及组织分配 ６４７　　

进样量 １０ μＬ．质谱在电喷雾电离源（ＥＳＩ）下采用多反应监测（ＭＲＭ）模式扫描，扫描离子质荷比 ｍ ／ ｚ 为

６４０．７→７９，１３Ｃ⁃ＨＢＣＤｓ 为 ６５２．７→７９，ｄ１８⁃ＨＢＣＤｓ 为 ６５７．７→７９．各非对映异构体用对应的回收率指示物
１３Ｃ⁃ＨＢＣＤｓ进行定量，以对应的内标物 ｄ１８⁃ＨＢＣＤｓ 校正仪器响应．色谱梯度洗脱程序及其他优化参数参

照文献进行［１０］ ．
１．５　 质量保证与质量控制（ＱＡ ／ ＱＣ）

程序空白中有痕量的 ＢＤＥ⁃４７、⁃９９、⁃１００、⁃１５３ 和⁃２０９ 检出，但其含量都远低于样品含量（＜１０％），样
品的最终浓度经空白扣除．对于所有样品，回收率指示物 ＢＤＥ⁃７７、ＢＤＥ⁃１８１、１３Ｃ⁃ＢＤＥ⁃２０９ 的回收率分别

为 ８５．０％±１２．６％、７３．１％ ±１７．３％、８１．３％ ±３１． ６％；ＰＣＢ⁃３０、⁃６５、⁃２０４ 的回收率分别为 ７３． ９％ ±１０． ７％、
８３．７％±１０．３％、９０．６％±１４．９％．方法检出限由方法空白样品中目标化合物的含量计算得到（均值＋３ 倍标

准偏差）．当目标物在空白样品中没有检出时则定义为 １０ 倍信噪比时实际样品的浓度．因此，以 １．５ ｇ 干

重样品、脂肪平均质量分数 １２．２％、定容体积 ２００ μＬ 计，ＰＢＤＥｓ（除 ＢＤＥ⁃２０９ 外）的方法检出限（以脂重

计，下同）为 ０．０９—０．４３ ｎｇ·ｇ－１，ＢＤＥ⁃２０９ 的检出限为 ３．８ ｎｇ·ｇ－１，ＰＣＢｓ 检出限为 ０．６０—３．４ ｎｇ·ｇ－１，α⁃、β⁃、
γ⁃ＨＢＣＤ 检出限分别为 ０．６０、０．３０、０．６７ ｎｇ·ｇ－１ ．

２　 结果与讨论 （Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

２．１　 ＯＨＰｓ 在红隼不同组织内的含量

本研究共检测滴滴涕（ＤＤＴｓ）及其衍生物、多氯联苯（ＰＣＢｓ）、多溴联苯醚（ＰＢＤＥｓ）、六溴环十二烷

（ＨＢＣＤｓ）、德克隆（ＤＰ）和十溴二苯乙烷（ＤＢＤＰＥ）６ 类卤代有机污染物（ＯＨＰｓ）．红隼肌肉中总 ＯＨＰｓ 的

含量范围为 ４８９—１３４０００ ｎｇ·ｇ－１（以脂重计，如无特别说明，下同），肝脏中总 ＯＨＰｓ 含量为 １８６—
１３５０００ ｎｇ·ｇ－１，两者无显著性差异（Ｍａｎｎ⁃Ｗｈｉｔｎｅｙ 检验，Ｐ＞０．０５）．红隼肝脏中 ＯＨＰｓ 的组成模式与肌肉

类似，表现为 ＤＤＴｓ 是所有样品体内占总 ＯＨＰｓ 比重最高的污染物，其次为 ＰＢＤＥｓ 和 ＰＣＢｓ，两者比重相

当，余下的极少部分（＜３％）为 ＨＢＣＤｓ、ＤＰ 和 ＤＢＤＰＥ（表 １）．以 ＤＤＴｓ 为主的 ＯＨＰｓ 污染模式在我国已开

展的各项野生鸟类用于非点源污染区 ＯＨＰｓ 生物监测的研究中普遍存在［９］，但与北美的 ＯＨＰｓ 污染模

式有所区别［１１］———后者总 ＯＨＰｓ 中占最大比重的是 ＰＣＢｓ，ＤＤＴｓ 则与 ＰＢＤＥｓ 相当，为次要成分．这种

ＯＨＰｓ 污染模式的地区差异与我国过去相对少的 ＰＣＢｓ 生产和使用量有关，也是受到本研究地区历史上

大规模使用 ＤＤＴ 农药残留的影响［１２］ ．但随着 ＰＣＢｓ、ＤＤＴｓ 等传统 ＰＯＰｓ 禁用时间的延长，以及 ＰＢＤＥｓ、
ＨＢＣＤｓ 被列入 ＰＯＰｓ 清单，替代型卤代有机污染物在 ＯＨＰｓ 污染模式中的比重持续上升，如 ＤＰ 浓度在

近期的一些研究中已有接近 ＰＢＤＥｓ 的趋势［１３⁃１４］ ．
由于不同研究中用于分析检测的组织器官不同，各 ＯＨＰｓ 种类检测的单体不完全相同，数据统计的

单位也不尽相同（如湿重、脂重等），因而很难直接将本研究的数据与其他研究结果进行准确比较．为尽

可能降低种间差异带来的不确定性，污染水平的比较在同类陆生猛禽（隼）中进行．除 ＤＰ 外，其他 ５ 类

ＯＨＰｓ 的浓度水平在本研究红隼的肌肉和肝脏之间没有表现出显著差异（Ｍａｎｎ⁃Ｗｈｉｔｎｅｙ 检验，Ｐ ＞
０．０５），因此以下进行含量比较时对不同组织器官不加以区分．本研究中红隼体内 ＤＤＴｓ 浓度（５．２—
１８００ ｎｇ·ｇ－１湿重）与西班牙红隼（３３—９１３３ ｎｇ·ｇ－１ 湿重）相当；而对于 ＰＣＢｓ，本研究中红隼（中值为

１５ ｎｇ·ｇ－１湿重）的含量远小于西班牙红隼（均值为 １１００ ｎｇ·ｇ－１湿重） ［７］ ． ＰＢＤＥｓ 含量要远高于 Ｊａｓｐｅｒｓ
等［１５］在比利时红隼体内检测到的含量（中值为 ６２ ｎｇ·ｇ－１脂重），但普遍低于鸟蛋中检测到的 ＰＢＤＥｓ 含

量，因鸟蛋的脂肪含量更高［７，１６⁃１７］ ．总体而言，红隼体内 ＤＤＴｓ 浓度与欧美相当，ＰＣＢｓ 含量处于低值区，而
ＰＢＤＥｓ 含量与北美同处于高值区，较欧洲略高．目前国内外对于猛禽体内非 ＰＢＤＥｓ 类阻燃剂含量的报

道还较少，本研究中 ＨＢＣＤｓ 浓度要远远低于现有欧洲大部分的报道值［１７－１８］，但与近期南格陵兰、德国

游隼蛋中 ＨＢＣＤｓ 处于同一污染水平［１６，１９］，这与 ＨＢＣＤｓ 在欧洲是使用量第二大的阻燃剂而在我国较少

使用有关．ＤＰ 含量则与加拿大、南格陵兰游隼处于同一污染水平，但高于西班牙游隼的浓度［１９⁃２０］ ．
ＤＢＤＰＥ 在欧美的猛禽中还未见检出的报道，只在亚洲有较高的检出率，与 ＤＢＤＰＥ 的区域使用差异

有关［１３，１４，１６］ ．
通常红隼的期望寿命可达 １２—１６ 年，成、雏鸟对同一环境中污染物的暴露时间预期应存在较为明
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显的区别，然而本研究中大部分污染物（除 ＰＣＢｓ 外）在红隼成、幼（雏）鸟体内没有表现出富集程度的差

异（Ｐ ＞ ０．０５，表 １）．红隼属于晚成性鸟类，雏鸟在孵化后需 ３０ ｄ 才能离巢，真正性成熟需近 １ 年［２１］，而
大多数小红隼寿命均不超过两岁，甚至＞７０％在其周岁前就由于各种原因死亡，从而可能导致成、幼鸟的

实际暴露时长及暴露量并无明显的区别．

表 １　 本研究红隼体内卤代有机污染物（ＯＨＰｓ）含量（ｎｇ·ｇ－１脂重）
Ｔａｂｌｅ １　 Ｏｒｇａｎｏｈａｌｏｇｅｎ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ （ＯＨＰｓ） ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｃｏｍｍｏｎ ｋｅｓｔｒｅｌｓ ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｅｓｅｎｔ ｓｔｕｄｙ （ｎｇ·ｇ－１ ｌｗ）

污染物
Ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ

红隼（ｎ＝ ２３）
Ｃｏｍｍｏｎ ｋｅｓｔｒｅｌｓ

成鸟（ｎ＝ １２）
Ａｄｕｌｔｓ

雏幼鸟（ｎ＝ １１）
Ｆｌｅｄｇｌｉｎｇｓ

肌肉
Ｍｕｓｃｌｅ

肝脏
Ｌｉｖｅｒ

肌肉
Ｍｕｓｃｌｅ

肝脏
Ｌｉｖｅｒ

肌肉
Ｍｕｓｃｌｅ

肝脏
Ｌｉｖｅｒ

滴滴涕ａ

∑ＤＤＴｓａ
１０４０

（１１６—１１４０００） ｇ
８４２

（６２．３—１１４０００）
２１１０

（１５７—１１４０００）
１５１０

（１０９—１１４０００）
９３３

（１１６—４２７０）
６２５

（６２．３—３４７０）
多氯联苯ｂ

∑ＰＣＢｓｂ
３７４

（４３．７—１６９００）
４４９

（３１．６—１８５００）
６３０

（１６１—１６９００）
７６０

（１９９—１８５００）
３０８

（４３．７—１２９０）
３７９

（３１．６—９４８）
多溴联苯醚ｃ

∑ＰＢＤＥｓｃ
４０１

（１１６—８５２０）
２５６

（８７．２—４３１０）
６１１

（１５６—８５２０）
２２８

（１１６—４３１０）
２８９

（１１６—１７９０）
２８４

（８７．２—１１００）
六溴环十二烷ｄ

∑ＨＢＣＤｓｄ
６．６０

（ｎｄ—２６０）
２．３４

（ｎｄ—８９．４）
７．４０

（ｎｄ—１２３）
４．２６

（ｎｄ—６７．４）
３．９７

（ｎｄ—２６０）
１．６４

（ｎｄ—８９．４）
德克隆ｅ

∑ＤＰ ｅ
１．５５

（ｎｄ—５９．７）
１３．６

（ｎｄ—１０５）
２．３６

（ｎｄ—５９．７）
１３．７

（ｎｄ—６５．８）
０．９００

（０．２６２—７．４７）
９．３６

（０．４８９—１０５）
十溴二苯乙烷
ＤＢＤＰＥ

６．３２
（ｎｄ—２２６）

１．５２
（ｎｄ—１８４）

６．９１
（ｎｄ—３８．０）

１．７９
（ｎｄ—８２．１）

６．３２
（２．１４—２２６）

１．２６
（ｎｄ—１８４）

卤代有机污染物ｆ

∑ＯＨＰｓｆ
２０８０

（４８９—１３４０００）
１５７０

（１８６—１３５０００）
３５２０

（５４６—１３４０００）
３０３０

（４７０—１３５０００）
１１６０

（４８９—６８７０）
１１３０

（１８６—５６３０）
　 　 注：ａ表示 ｐ，ｐ′⁃ＤＤＥ、ｐ，ｐ′⁃ＤＤＤ 、ｐ，ｐ′⁃ＤＤＴ 浓度之和；ｂ表示 ３７ 种检出率超过 ６０％的 ＰＣＢ 单体浓度之和；ｃ表示 １６ 种 ＰＢＤＥ 单体浓度

之和；ｄ表示 α⁃、β⁃和 γ⁃ＨＢＣＤ 浓度之和；ｅ表示 ｓｙｎ⁃ＤＰ 和 ａｎｔｉ⁃ＤＰ 浓度之和；ｆ表示∑ＤＤＴｓ、∑ＰＣＢｓ、∑ＰＢＤＥｓ、∑ＨＢＣＤｓ、∑ＤＰ 和 ＤＢＤＰＥ 含

量之和；ｇ数据表示方式：中值（范围）；ｎｄ 表示没检出或低于方法检出限．
Ｎｏｔｅ： ａＳｕｍ ｏｆ ｐ，ｐ′⁃ＤＤＥ， ｐ，ｐ′⁃ＤＤＤ， ａｎｄ ｐ，ｐ′⁃ＤＤＴ； ｂＳｕｍ ｏｆ ３７ ＰＣＢ ｃｏｎｇｅｎｅｒｓ ｗｈｉｃｈ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ ｆｒｅｑｕｅｎｃｙ ｗａｓ＞６０％； ｃＳｕｍ ｏｆ １６ ＰＢＤＥ

ｃｏｎｇｅｎｅｒｓ； ｄＳｕｍ ｏｆ α⁃， β⁃ａｎｄ γ⁃ＨＢＣＤ； ｅＳｕｍ ｏｆ ｓｙｎ⁃ＤＰ ａｎｄ ａｎｔｉ⁃ＤＰ； ｆＳｕｍ ｏｆ ∑ＤＤＴｓ， ∑ＰＣＢｓ， ∑ＰＢＤＥｓ， ∑ＨＢＣＤｓ， ∑ＤＰ ａｎｄ ＤＢＤＰＥ；
ｇ Ｍｅｄｉａｎ （ｒａｎｇｅ）； ｎｄ， Ｎｏｔ ｄｅｔｅｃｔａｂｌｅｏｒ ｂｅｌｏｗ ｍｅｔｈｏｄ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ ｌｉｍｉｔｓ．

对不同年份（２００５ 年，ｎ＝ １０ 和 ２００６ 年，ｎ＝ １０）的红隼肌肉和肝脏样品中 ＯＨＰｓ 含量分别进行比较

（２００７ 年样本量少因此不计入比较），发现 ６ 类 ＯＨＰｓ 含量均没有呈现显著的年际差异（Ｐ ＞ ０．０５），表明

在监测的时间段里，红隼对 ＯＨＰｓ 的富集累积是个持续的、相对稳定的过程，没有明显的点源性或间歇

性输入．
２．２　 ＯＨＰｓ 在红隼不同组织间的分配特征及其影响因素

本研究用组织分配系数表征 ＯＨＰｓ 在红隼肌肉和肝脏之间的分配特征．组织分配系数 （ ｔｉｓｓｕｅ
ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｒａｔｉｏ， ＴＤＲ）定义为：

ＴＤＲ＝Ｍ ／ （Ｍ＋Ｌ）＝ 肌肉中 ＯＨＰｓ 浓度
肌肉中 ＯＨＰｓ 浓度＋肝脏中 ＯＨＰｓ 浓度

式中，Ｍ 和 Ｌ 分别代表肌肉和肝脏中 ＯＨＰｓ 浓度．在计算时，为避免 ０ 和 １ 出现，仅当肌肉和肝脏中均有

检出的样本才纳入统计分析．
Ｍａｔｔｈｅｗｓ 和 Ｄｅｄｒｉｃｋ 早在 １９８４ 年就提出“脂肪车间”的概念，指出生物体各组织器官中有机污染物

浓度水平与该组织中脂肪含量相关［２２］ ．假设亲脂性化合物在组织器官间的分配仅仅受控于化合物在生

物体内脂肪中的被动扩散（ｐａｓｓｉｖｅ ｄｉｆｆｕｓｉｏｎ），那么当经过脂重归一化后，各组织间的 ＯＨＰｓ 浓度应该相

当（ＴＤＲ 接近 ０．５）．但本研究中不同污染物在红隼肌肉和肝脏间的分配机制显然是存在差异的（图 ２）：
ＰＢＤＥｓ、ＤＤＴｓ 和 ＨＢＣＤｓ 的 ＴＤＲ 值均显著大于 ０．５，ＤＰ 则小于 ０．５（ ｔ 检验，Ｐ＜０．０５），表明 ＰＢＤＥｓ、ＤＤＴｓ
和 ＨＢＣＤｓ 倾向于在红隼的肌肉中富集而 ＤＰ 优先在肝脏中富集；ＰＣＢｓ 和 ＤＢＤＰＥ 在肌肉和肝脏之间则

没有表现出分配的倾向性（ ｔ 检验，Ｐ＞０．０５）．一方面表明 ＯＨＰｓ 的组织分配具有化合物特异性，另一方面

也说明脂肪含量并非是主导污染物组织分配的唯一因素．
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图 ２　 不同归一化方法下红隼体内 ＯＨＰｓ 的
组织分配系数

（∗表示与 ０．５ 比较存在显著差异）

Ｆｉｇ．２　 ＴＤＲｓ ｏｆ ＯＨＰｓ ｉｎ ｃｏｍｍｏｎ ｋｅｓｔｒｅｌｓ ｖｉａ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ
ｎｏｒｍａｌｉｚａｔｉｏｎ ｍｅｔｈｏｄｓ

（∗ｓｔａｔｉｓｔｉｃａｌｌｙ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｆｒｏｍ ０．５）

　 　 前期本课题组在电子废物拆解地野生水鸟体内

也进行了 ＯＨＰｓ 组织分配的研究，在经过脂重归一化

后，ＰＢＤＥｓ、ＤＤＴｓ、ＰＣＢｓ 和 ＤＰ 均倾向于在肝脏中富

集［２３］，在同区域放养的鸡也在其肝脏中较多地富集

ＰＢＤＥｓ 和 ＤＰ ［２４⁃２５］，与本研究发现的组织分配的化合

物特异性不相一致．值得注意的是，开展上述研究的

区域均为高暴露地区，ＯＨＰｓ 的组织分配可能受到新

近暴露（或持续高暴露）主导的影响，而这对于非点

源污染区的生物而言，可能并不完全适用．Ｚｅｎｇ 等［２６］

对两种肉食性鱼类暴露 ＰＢＤＥ 五溴工业品的研究结

果表明，肝脏与血液的物质交换较快速，与肌肉相

比，肝脏中 ＰＢＤＥｓ 的含量更容易与血液取得平衡，因
此随着暴露时间的延长， 肌肉中更倾向于富集

ＰＢＤＥｓ．由此推测本研究红隼肌肉对 ＰＢＤＥｓ 的较多富

集与此相关，同样来自非点源污染区渤海湾的环颈

鸻的研究结果也印证了分配平衡的推断［２７］ ．而电子

废物拆解地水鸟肌肉组织中 ＰＢＤＥｓ 较低的浓度水平则可能与 ＰＢＤＥｓ 在肌肉中的分配未达到平衡有关．
本研究中，ＰＣＢｓ 在红隼体内没有体现出组织间的分配差异，可能是因为 ＰＣＢｓ 在我国历史上的用量较

少、使用时间也短，其在生物体内的富集与再分配较容易达到平衡；而 ＤＢＤＰＥ 虽表现出在肌肉中富集的

倾向，但不具备统计上的显著性，可能受到其低检出率（＜６０％的红隼肝脏组织检出 ＤＢＤＰＥ）及检出浓度

的影响．长时间大规模的生产和使用 ＤＤＴｓ，一方面造成环境残留严重，另一方面也增加了生物体以环境

剂量暴露 ＤＤＴｓ 的时间，从而使得 ＤＤＴｓ 更多地分配到红隼肌肉中．此外，对于新型污染物 ＰＢＤＥｓ 和

ＨＢＣＤｓ 而言，在红隼肝脏中具有较低的浓度，还可能与肝脏作为生物体主要的解毒器官，对污染物具有

较高的代谢能力及速率有关．Ｖｏｏｒｓｐｏｅｌｓ 等［２８］的研究发现，当肌肉和肝脏中脂肪含量相近时———如本研

究中，红隼肌肉和肝脏的脂肪含量（基于干重）分别为 １２．２％±３．３％和 １２．４％±３．３％———ＰＢＤＥｓ 在肌肉

中的富集比例高于其在肝脏中的比例（脂重），并将其与肝脏的代谢相关联，与本研究的结果吻合．红隼

肝脏中 ＤＰ 的含量高于肌肉中的含量，Ｓｕｎ 等［２９］对珠三角雀形目鸟类肌肉和肝脏中 ＤＰ 的研究也得到相

似的结果，与本课题组前期对鹌鹑进行 ＤＰ 的实验室低剂量暴露喂养结果之间也是吻合的［３０］ ．
进一步考察 ＰＢＤＥ 各单体的组织分配情况可以发现，大部分单体仍倾向于在肌肉中富集（表 ２）．值得

注意的是，没有体现出组织分配差异的几种低溴代同系物（ＢＤＥ⁃４７、⁃１００ 和⁃９９）均为已被证实容易在生物

体内发生代谢或者是某些高溴同系物的代谢产物［３１⁃３２］，说明生物转化作用对 ＰＢＤＥｓ 的组织分配也可能产

生影响．而 ＢＤＥ⁃２０９ 在肌肉和肝脏间的分配则不存在显著差异，可能与其具有较短的半衰期、易于从生物

体内清除有关，迄今为止仅有的两篇关于 ＢＤＥ⁃２０９ 在活体鸟类体内的代谢研究结果均支持这一推断［３３⁃３４］ ．

表 ２　 ＰＢＤＥ 单体在红隼肝脏和肌肉中的分配系数

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｔｉｓｓｕｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｒａｔｉｏｓ （ＴＤＲｓ） ｏｆ ＰＢＤＥ ｃｏｎｇｅｎｅｒｓ ｉｎ ｃｏｍｍｏｎ ｋｅｓｔｒｅｌｓ

污染物
Ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ

脂重归一化
Ｌｉｐｉｄ ｗｅｉｇｈｔ

ｎｏｒｍａｌｉｚｅｄ ｒａｔｉｏｓ

湿重归一化
Ｗｅｔ ｗｅｉｇｈｔ

ｎｏｒｍａｌｉｚｅｄ ｒａｔｉｏｓ

污染物
Ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ

脂重归一化
Ｌｉｐｉｄ ｗｅｉｇｈｔ

ｎｏｒｍａｌｉｚｅｄ ｒａｔｉｏｓ

湿重归一化
Ｗｅｔ ｗｅｉｇｈｔ

ｎｏｒｍａｌｉｚｅｄ ｒａｔｉｏｓ
∑ＰＢＤＥｓ ０．５９±０．１０ａ，∗ ０．５９±０．１５∗ ＢＤＥ⁃２０１ ０．６９±０．１１∗ ０．６８±０．１７∗

ＢＤＥ⁃４７ ０．４３±０．２６ ０．４６±０．２８ ＢＤＥ⁃１９７ ０．６３±０．０９∗ ０．６２±０．１４∗

ＢＤＥ⁃１００ ０．４６±０．１３ ０．４７±０．１４ ＢＤＥ⁃２０３ ０．６７±０．０８∗ ０．６６±０．１３∗

ＢＤＥ⁃９９ ０．５２±０．１３ ０．５２±０．１４ ＢＤＥ⁃１９６ ０．６０±０．１６∗ ０．５９±０．１７∗

ＢＤＥ⁃１５４ ０．５９±０．０８∗ ０．６１±０．１５∗ ＢＤＥ⁃２０８ ０．６５±０．０９∗ ０．６５±０．１４∗

ＢＤＥ⁃１５３ ０．６２±０．０８∗ ０．６２±０．１３∗ ＢＤＥ⁃２０７ ０．６９±０．０９∗ ０．６９±０．１４∗

ＢＤＥ⁃１８３ ０．５８±０．０８∗ ０．５８±０．１３∗ ＢＤＥ⁃２０６ ０．６１±０．１１∗ ０．６１±０．１６∗

ＢＤＥ⁃２０２ ０．６４±０．１４∗ ０．６５±０．１９∗ ＢＤＥ⁃２０９ ０．５１±０．１８ ０．５２±０．２１
　 　 注：ａ平均值±标准偏差；∗表示分配系数与 ０．５０ 比较有显著差异（Ｐ＜０．０５） ．

Ｎｏｔｅ：ａＭｅａｎ±Ｓｔａｎｄａｒｄ Ｄｅｖｉａｔｉｏｎ；∗ＴＤＲ ｖａｌｕｅ ｉｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔｌｙ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｆｒｏｍ ０．５０ （Ｐ＜０．０５） ．
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已有不少研究发现 ＯＨＰｓ 在生物体内的组织分配受污染物理化性质的影响．以在红隼体内普遍检

出的 ＰＣＢｓ 和 ＰＢＤＥｓ 为例，ＴＤＲ 值与 ｌｇＫＯＷ具有显著相关性（图 ３，Ｒ２ ＝ ０．３１，Ｐ＜０．０１），表明 ＰＣＢｓ 和

ＰＢＤＥｓ 在红隼肌肉和肝脏之间的分配受到污染物亲脂性的影响［１０］ ．

图 ３　 红隼体内 ＰＣＢｓ 和 ＰＢＤＥｓ 组织分配比与 ｌｇ ＫＯＷ
［３５］的相关性

Ｆｉｇ．３　 Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｂｅｔｗｅｅｎ ＴＤＲｓ ａｎｄ ｌｇ ＫＯＷ
［３５］ ｖａｌｕｅｓ ｏｆ ＰＣＢｓ ａｎｄ ＰＢＤＥｓ ｉｎ ｃｏｍｍｏｎ ｋｅｓｔｒｅｌｓ

３　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎ）

（１）本研究在红隼成、雏（幼）鸟体内未发现卤代有机污染物的浓度水平存在差异，可能与红隼实际

暴露时长及其性成熟特点有关．
（２）红隼肌肉与肝脏中 ６ 类卤代有机污染物的整体组成无显著差异，均表现为 ＤＤＴｓ＞ＰＣＢｓ≈

ＰＢＤＥｓ＞ＨＢＣＤｓ、ＤＰ 和 ＤＢＤＰＥ，与我国其他非点源区的污染模式一致．
（３）卤代有机污染物在红隼不同组织间的分配具有明显的化合物特异性：ＰＢＤＥｓ、ＤＤＴｓ 和 ＨＢＣＤｓ

倾向于在肌肉中富集而 ＤＰ 优先在肝脏中富集；ＰＣＢｓ 和 ＤＢＤＰＥ 则没有表现出显著的分配倾向．本研究

关于组织分配的结果与多项非点源区域的研究结果更为接近，而与典型点源污染区（如电子废物拆解

地）的研究结果有所出入，推测可能与污染物是否在生物体内达到平衡分配有关．
（４）从 ＰＢＤＥ 单体的组织分配情况可看出其可能受到生物转化作用的影响；从 ＰＢＤＥｓ 和 ＰＣＢｓ 组织

分配结果与相应化合物的理化性质（ｌｇ ＫＯＷ）间的相关关系可知，组织分配还受到污染物亲脂性的影响．
（５）由于影响卤代有机污染物组织分配的因素繁杂，多因素共同作用的结果可能使得同一污染物

的组织分配在不同研究中表现出不同的倾向，尤其对于非点源污染区域来说，这种不确定性更加突出．
因此在进行有关组织分配研究结果的比较时，有必要对研究区域的类型加以考虑．

参考文献（Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ）
［ １ ］　 ＪＥＰＳＯＮ Ｐ Ｄ， ＬＡＷ Ｒ Ｊ． Ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ， ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｔｈｒｅａｔｓ⁃ｐｏｌｙｃｈｌｏｒｉｎａｔｅｄ ｂｉｐｈｅｎｙｌｓ ｒｅｍａｉｎ ａ ｍａｊｏｒ ｔｈｒｅａｔ ｔｏ ｍａｒｉｎｅ ａｐｅｘ ｐｒｅｄａｔｏｒｓ

［Ｊ］ ． Ｓｃｉｅｎｃｅ， ２０１６， ３５２（６２９２）： １３８８⁃１３８９．
［ ２ ］ 　 ＣＯＶＡＣＩ Ａ， ＨＡＲＲＡＤ Ｓ， ＡＢＤＡＬＬＡＨ Ｍ Ａ Ｅ， ｅｔ ａｌ． Ｎｏｖｅｌ ｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔｓ： Ａ ｒｅｖｉｅｗ ｏｆ ｔｈｅｉｒ ａｎａｌｙｓｉｓ， ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｆａｔｅ

ａｎｄ ｂｅｈａｖｉｏｕｒ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ Ｉｎｔｅｒｎａｔｉｏｎａｌ， ２０１１， ３７（２）： ５３２⁃５５６．
［ ３ ］ 　 ＵＮＥＰ． Ｔｈｅ １６ Ｎｅｗ ＰＯＰｓ ［ Ｒ ／ ＯＬ ］． ［ ２０１７⁃８⁃２３ ］ ． ＰＯＰｓ Ｒｅｖｉｅｗ Ｃｏｍｍｉｔｔｅｅ． ｈｔｔｐ： ／ ／ ｃｈｍ． ｐｏｐｓ． ｉｎｔ ／ ＴｈｅＣｏｎｖｅｎｔｉｏｎ ／ ＴｈｅＰＯＰｓ ／

ＴｈｅＮｅｗＰＯＰｓ ／ ｔａｂｉｄ ／ ２５１１ ／ Ｄｅｆａｕｌｔ．ａｓｐｘ．
［ ４ ］ 　 张荧， 吴江平， 余乐洹， 等． 非多溴联苯醚（ＰＢＤＥ）类卤系阻燃剂的生物富集特征［Ｊ］ ． 环境化学， ２０１１， ３０（１）： ３４⁃４３．

ＺＨＡＮＧ Ｙ， ＷＵ Ｊ Ｐ， ＹＵ Ｌ Ｈ， ｅｔ ａｌ． Ａ ｒｅｖｉｅｗ ｏｎ ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｂｅｈａｖｉｏｒ ｏｆ ｎｏｎ⁃ＰＢＤＥ ｈａｌｏｇｅｎａｔｅｄ ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔｓ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１１， ３０（１）： ３４⁃４３（ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ） ．

［ ５ ］ 　 金美青， 陈紫涵， 陈雯， 等． 十溴二苯乙烷在环境中的分布及毒理学研究进展［Ｊ］ ． 环境化学， ２０１６， ３５（１２）： ２４８２⁃２４９０．
ＪＩＮ Ｍ Ｑ， ＣＨＥＮ Ｚ Ｈ， ＣＨＥＮ Ｗ， ｅｔ ａｌ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｂｅｈａｖｉｏｒ ａｎｄ ｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ ｏｆ ｄｅｃａｂｒｏｍｏｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈａｎｅ⁃Ａ ｒｅｖｉｅｗ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１６， ３５（１２）： ２４８２⁃２４９０（ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ） ．

［ ６ ］ 　 ＫＥＬＬＹ Ｂ Ｃ． Ｆｏｏｄ ｗｅｂ⁃ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｂｉｏｍａｇｎｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ［Ｊ］ ． Ｓｃｉｅｎｃｅ， ２００７， ３１７（５８３５）： ２３６⁃２３９．
［ ７ ］ 　 ＧÓＭＥＺ⁃ＲＡＭÍＲＥＺ Ｐ， ＳＨＯＲＥ Ｒ Ｆ， ＶＡＮ ＤＥＮ ＢＲＩＮＫ Ｎ Ｗ， ｅｔ ａｌ． Ａｎ ｏｖｅｒｖｉｅｗ ｏｆ ｅｘｉｓｔｉｎｇ ｒａｐｔｏｒ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔ ｍｏｎｉｔｏｒｉｎｇ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｉｎ

Ｅｕｒｏｐｅ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ Ｉｎｔｅｒｎａｔｉｏｎａｌ， ２０１４， ６７： １２⁃２１．
［ ８ ］ 　 袁林喜， 祁士华． 鸟类对持久性有机污染物的定向传输作用研究进展［Ｊ］ ． 环境化学， ２０１１， ３０（１２）： １９８３⁃１９９２．



hjh
x.r

cee
s.a

c.c
n

　 ４ 期 余乐洹等：红隼体内典型卤代有机污染物的含量及组织分配 ６５１　　

ＹＵＡＮ Ｘ， ＱＩ Ｓ Ｈ． Ｔｒａｎｓｐｏｒｔａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ （ＰＯＰｓ） ｂｙ ｂｉｒｄｓ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１１， ３０（１２）： １９８３⁃
１９９２ （ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ） ．

［９］ 　 ＹＵ Ｌ Ｈ， ＬＵＯ Ｘ Ｊ， ＺＨＥＮＧ Ｘ Ｂ， ｅｔ ａｌ． Ｏｃｃｕｒｒｅｎｃｅ ａｎｄ ｂｉｏｍａｇｎｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｏｒｇａｎｏｈａｌｏｇｅｎ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｉｎ ｔｗｏ ｔｅｒｒｅｓｔｒｉａｌ ｐｒｅｄａｔｏｒｙ ｆｏｏｄ ｃｈａｉｎｓ
［Ｊ］ ． Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅ， ２０１３， ９３（３）： ５０６⁃５１１．

［１０］ 　 ＺＨＥＮＧ Ｘ， ＱＩＡＯ Ｌ， ＳＵＮ Ｒ， ｅｔ ａｌ． Ａｌｔｅｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉａｓｔｅｒｅｏｉｓｏｍｅｒｉｃ ａｎｄ ｅｎａｎｔｉｏｍｅｒｉｃ ｐｒｏｆｉｌｅｓ ｏｆ ｈｅｘａｂｒｏｍｏｃｙｃｌｏｄｏｄｅｃａｎｅｓ （ＨＢＣＤｓ） ｉｎ
ａｄｕｌｔ ｃｈｉｃｋｅｎ ｔｉｓｓｕｅｓ， ｅｇｇｓ， ａｎｄ ｈａｔｃｈｌｉｎｇ ｃｈｉｃｋｅｎｓ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２０１７， ５１（１０）： ５４９２⁃５４９９．

［１１］ 　 ＦＥＲＮＩＥ Ｋ Ｊ， ＬＥＴＣＨＥＲ Ｒ Ｊ． Ｈｉｓｔｏｒｉｃａｌ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ， ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔｓ， ａｎｄ ｈａｌｏｇｅｎａｔｅｄ ｐｈｅｎｏｌｉｃ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ ｉｎ ｐｅｒｅｇｒｉｎｅ ｆａｌｃｏｎ （Ｆａｌｃｏ
ｐｅｒｅｇｒｉｎｕｓ） ｎｅｓｔｌｉｎｇｓ ｉｎ ｔｈｅ Ｃａｎａｄｉａｎ Ｇｒｅａｔ Ｌａｋｅｓ Ｂａｓｉｎ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２０１０， ４４（９）： ３５２０⁃３５２６．

［１２］ 　 ＹＵ Ｌ Ｈ， ＬＵＯ Ｘ Ｊ， ＬＩＵ Ｈ Ｙ， ｅｔ ａｌ． Ｏｒｇａｎｏｈａｌｏｇｅｎ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｉｏｎ ｉｎ ｐａｓｓｅｒｉｎｅ ｂｉｒｄｓ ｆｒｏｍ ｔｈｒｅｅ ｍｅｔｒｏｐｏｌｉｓｅｓ ｉｎ Ｃｈｉｎａ： Ｇｅｏｇｒａｐｈｉｃａｌ
ｖａｒｉａｔｉｏｎ ａｎｄ ｉｔｓ ｉｍｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｆｏｒ ａｎｔｈｒｏｐｏｇｅｎｉｃ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｕｒｂａｎ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔｓ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ， ２０１４， １８８： １１８⁃１２３．

［１３］ 　 ＢＡＲÓＮ Ｅ， ＭÁÑＥＺ Ｍ， ＡＮＤＲＥＵ Ａ Ｃ， ｅｔ ａｌ． Ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｂｉｏｍａｇｎｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｅｍｅｒｇｉｎｇ ａｎｄ ｃｌａｓｓｉｃａｌ ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔｓ ｉｎ ｂｉｒｄ ｅｇｇｓ
ｏｆ １４ ｓｐｅｃｉｅｓ ｆｒｏｍ Ｄｏｎａｎａ Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｐａｃｅ ａｎｄ ｓｕｒｒｏｕｎｄｉｎｇ ａｒｅａｓ （Ｓｏｕｔｈ⁃ｗｅｓｔｅｒｎ Ｓｐａｉｎ）［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎ Ｉｎｔ， ２０１４， ６８： １１８⁃１２６．

［１４］ 　 ＪＩＮ Ｘ， ＬＥＥ Ｓ， ＪＥＯＮＧ Ｙ， ｅｔ ａｌ． Ｓｐｅｃｉｅｓ⁃ｓｐｅｃｉｆｉｃ ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｏｌｙｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒｓ （ ＰＢＤＥｓ） ａｎｄ ｏｔｈｅｒ ｅｍｅｒｇｉｎｇ ｆｌａｍｅ
ｒｅｔａｒｄａｎｔｓ ｉｎ ｓｅｖｅｒａｌ ｓｐｅｃｉｅｓ ｏｆ ｂｉｒｄｓ ｆｒｏｍ Ｋｏｒｅａ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ， ２０１６， ２１９： １９１⁃２００．

［１５］ 　 ＪＡＳＰＥＲＳ Ｖ Ｌ Ｂ， ＣＯＶＡＣＩ Ａ， ＶＯＯＲＳＰＯＥＬＳ Ｓ， ｅｔ ａｌ． Ｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔｓ ａｎｄ ｏｒｇａｎｏｃｈｌｏｒｉｎｅ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｉｎ ａｑｕａｔｉｃ ａｎｄ ｔｅｒｒｅｓｔｒｉａｌ
ｐｒｅｄａｔｏｒｙ ｂｉｒｄｓ ｏｆ Ｂｅｌｇｉｕｍ： Ｌｅｖｅｌｓ， ｐａｔｔｅｒｎｓ， ｔｉｓｓｕｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒｓ［ Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ， ２００６， １３９（ ２）：
３４０⁃３５２．

［１６］ 　 ＶＯＲＫＡＭＰ Ｋ， ＦＡＬＫ Ｋ， ＭＯＬＬＥＲ Ｓ， ｅｔ ａｌ． Ｒｅｇｕｌａｔｅｄ ａｎｄ ｕｎｒｅｇｕｌａｔｅｄ ｈａｌｏｇｅｎａｔｅｄ ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔｓ ｉｎ ｐｅｒｅｇｒｉｎｅ ｆａｌｃｏｎ ｅｇｇｓ ｆｒｏｍ
Ｇｒｅｅｎｌａｎｄ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，２０１８，５２（２）：４７４⁃４８３．

［１７］ 　 ＧＵＥＲＲＡ Ｐ， ＡＬＡＥＥ Ｍ， ＪＩＭÉＮＥＺ Ｂ， ｅｔ ａｌ． Ｅｍｅｒｇｉｎｇ ａｎｄ ｈｉｓｔｏｒｉｃａｌ ｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔｓ ｉｎ ｐｅｒｅｇｒｉｎｅ ｆａｌｃｏｎ （Ｆａｌｃｏ ｐｅｒｅｇｒｉｎｕｓ）
ｅｇｇｓ ｆｒｏｍ Ｃａｎａｄａ ａｎｄ Ｓｐａｉｎ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ Ｉｎｔｅｒｎａｔｉｏｎａｌ， ２０１２， ４０： １７９⁃１８６．

［１８］ 　 ＬＩＮＤＢＥＲＧ Ｐ， ＳＥＬＬＳＴＲÖＭ Ｕ， ＨÄＧＧＢＥＲＧ Ｌ， ｅｔ ａｌ． Ｈｉｇｈｅｒ ｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒｓ ａｎｄ ｈｅｘａｂｒｏｍｏｃｙｃｌｏｄｏｄｅｃａｎｅ ｆｏｕｎｄ ｉｎ ｅｇｇｓ ｏｆ
ｐｅｒｅｇｒｉｎｅ ｆａｌｃｏｎｓ （Ｆａｌｃｏ ｐｅｒｅｇｒｉｎｕｓ） ｂｒｅｅｄｉｎｇ ｉｎ Ｓｗｅｄｅｎ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２００４， ３８（１）： ９３⁃９６．

［１９］ 　 ＶＥＴＴＥＲ Ｗ， ＧＡＬＬＩＳＴＬ Ｃ， ＳＣＨＬＩＥＮＺ Ａ， ｅｔ ａｌ． Ｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔｓ （ＢＦＲｓ） ｉｎ ｅｇｇｓ ｆｒｏｍ ｂｉｒｄｓ ｏｆ ｐｒｅｙ ｆｒｏｍ Ｓｏｕｔｈｅｒｎ Ｇｅｒｍａｎｙ，
２０１４［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ， ２０１７， ２３１（Ｐｔ １）： ５６９⁃５７７．

［２０］ 　 ＧＵＥＲＲＡ Ｐ， ＦＥＲＮＩＥ Ｋ， ＪＩＭÉＮＥＺ Ｂ， ｅｔ ａｌ． Ｄｅｃｈｌｏｒａｎｅ ｐｌｕｓ ａｎｄ ｒｅｌａｔｅｄ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ ｉｎ ｐｅｒｅｇｒｉｎｅ ｆａｌｃｏｎ （Ｆａｌｃｏ ｐｅｒｅｇｒｉｎｕｓ） ｅｇｇｓ ｆｒｏｍ
Ｃａｎａｄａ ａｎｄ Ｓｐａｉｎ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２０１１， ４５（４）： １２８４⁃１２９０．

［２１］ 　 ＡＮＡＧＥ． Ｆａｌｃｏ ｔｉｎｎｕｎｃｕｌｕｓ ｌｉｆｅ ｈｉｓｔｏｒｙ ｄａｔａ ［ＤＢ ／ ＯＬ］． ［２０１７⁃１２⁃６］ ． ｈｔｔｐ： ／ ／ ｇｅｎｏｍｉｃｓ．ｓｅｎｅｓｃｅｎｃｅ．ｉｎｆｏ ／ ｓｐｅｃｉｅｓ ／ ．
［２２］ 　 ＭＡＴＴＨＥＷＳ Ｈ Ｂ， ＤＥＤＲＩＣＫ Ｒ Ｌ． Ｐｈａｒｍｃｋｏｋｉｎｅｔｉｃｓ ｏｆ ＰＣＢｓ［Ｊ］ ． Ａｎｎｕａｌ Ｒｅｖｉｅｗ ｏｆ Ｐｈａｒｍａｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ， １９８４， ２４： ８５⁃１０３．
［２３］ 　 张秀蓝． 电子垃圾处置区鸟类体中卤代有机污染物富集特征的初步研究［Ｄ］． 北京：中国科学院研究生院， ２０１０．

ＺＨＡＮＧ Ｘ Ｌ． Ｐｒｅｌｉｍｉｎａｒｙ ｓｔｕｄｙ ｏｆ ｔｈｅ ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｈａｌｏｇｅｎａｔｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｉｎ ｂｉｒｄｓ ｆｒｏｍ ａｎ ｅ⁃ｗａｓｔｅ ｒｅｃｙｃｌｉｎｇ ｓｉｔｅ， Ｓｏｕｔｈ
Ｃｈｉｎａ［Ｄ］． Ｂｅｉｊｉｎｇ： Ｇｒａｄｕａｔｅ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｃｈｉｎｅｓｅ Ａｃａｄｅｍｙ ｏｆ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ， ２０１０ （ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ） ．

［２４］ 　 ＺＨＥＮＧ Ｘ Ｂ， ＬＵＯ Ｘ Ｊ， ＺＥＮＧ Ｙ Ｈ， ｅｔ ａｌ． Ｈａｌｏｇｅｎａｔｅｄ ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔｓ ｄｕｒｉｎｇ ｅｇｇ ｆｏｒｍａｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｈｉｃｋｅｎ ｅｍｂｒｙｏ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ： Ｍａｔｅｒｎａｌ
ｔｒａｎｓｆｅｒ， ｐｏｓｓｉｂｌｅ ｂｉｏｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ， ａｎｄ ｔｉｓｓｕｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１４， ３３（８）： １７１２⁃１７１９．

［２５］ 　 ＺＨＥＮＧ Ｘ Ｂ， ＬＵＯ Ｘ Ｊ， ＺＥＮＧ Ｙ Ｈ， ｅｔ ａｌ． Ｓｏｕｒｃｅｓ， ｇａｓｔｒｏｉｎｔｅｓｔｉｎａｌ ａｂｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｎｄ ｓｔｅｒｅｏ⁃ｓｅｌｅｃｔｉｖｅ ａｎｄ ｔｉｓｓｕｅ⁃ｓｐｅｃｉｆｉｃ ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ
Ｄｅｃｈｌｏｒａｎｅ Ｐｌｕｓ （ＤＰ） ｉｎ ｃｈｉｃｋｅｎ［Ｊ］ ． Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅ， ２０１４， １１４： ２４１⁃２４６．

［２６］ 　 ＺＥＮＧ Ｙ Ｈ， ＹＵ Ｌ Ｈ， ＬＵＯ Ｘ Ｊ， ｅｔ ａｌ． Ｔｉｓｓｕｅ ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｓｐｅｃｉｅｓ⁃ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｍｅｔａｂｏｌｉｓｍ ｏｆ ｔｅｃｈｎｉｃａｌ ｐｅｎｔａｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒ
（ＤＥ⁃７１） ｉｎ ｔｗｏ ｐｒｅｄａｔｏｒ ｆｉｓｈ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１３， ３２（４）： ７５７⁃７６３．

［２７］ 　 ＺＨＥＮＧ Ｓ， ＷＡＮＧ Ｐ， ＳＵＮ Ｈ， ｅｔ ａｌ． Ｔｉｓｓｕｅ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ａｎｄ ｍａｔｅｒｎａｌ ｔｒａｎｓｆｅｒ ｏｆ ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｔ ｏｒｇａｎｉｃ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｉｎ Ｋｅｎｔｉｓｈ Ｐｌｏｖｅｒｓ
（Ｃｈａｒａｄｒｉｕｓ ａｌｅｘａｎｄｒｉｎｅｓ） ｆｒｏｍ Ｃａｎｇｚｈｏｕ Ｗｅｔｌａｎｄ， Ｂｏｈａｉ Ｂａｙ， Ｃｈｉｎａ［ Ｊ］ ． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ， ２０１８， ６１２（ Ｓｕｐｐｌｅｍｅｎｔ
Ｃ）： １１０５⁃１１１３．

［２８］ 　 ＶＯＯＲＳＰＯＥＬＳ Ｓ， ＣＯＶＡＣＩ Ａ， ＬＥＰＯＭ Ｐ， ｅｔ ａｌ． Ｌｅｖｅｌｓ ａｎｄ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｐｏｌｙｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒｓ ｉｎ ｖａｒｉｏｕｓ ｔｉｓｓｕｅｓ ｏｆ ｂｉｒｄｓ ｏｆ
ｐｒｅｙ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ， ２００６， １４４（１）： ２１８⁃２２７．

［２９］ 　 ＳＵＮ Ｙ Ｘ， ＬＵＯ Ｘ Ｊ， ＷＵ Ｊ Ｐ， ｅｔ ａｌ． Ｓｐｅｃｉｅｓ⁃ａｎｄ ｔｉｓｓｕｅ⁃ｓｐｅｃｉｆｉｃ ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ Ｄｅｃｈｌｏｒａｎｅ ｐｌｕｓ ｉｎ ｔｈｒｅｅ ｔｅｒｒｅｓｔｒｉａｌ ｐａｓｓｅｒｉｎｅ ｂｉｒｄ ｓｐｅｃｉｅｓ
ｆｒｏｍ ｔｈｅ Ｐｅａｒｌ Ｒｉｖｅｒ Ｄｅｌｔａ， Ｓｏｕｔｈ Ｃｈｉｎａ［Ｊ］ ． Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅ， ２０１２， ８９（４）： ４４５⁃４５１．

［３０］ 　 ＬＩ Ｙ， ＹＵ Ｌ Ｈ， ＺＨＵ Ｚ Ｃ， ｅｔ ａｌ． Ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ９０⁃ｄａｙ ｏｒａｌ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ｄｅｃｈｌｏｒａｎｅ ｐｌｕｓ ｉｎ ｑｕａｉｌ （Ｃｏｔｕｒｎｉｘ ｃｏｔｕｒｎｉｘ） ［ Ｊ］ ．
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１３， ３２ （７） ：１６４９⁃１６５４．

［３１］ 　 ＳＴＡＰＬＥＴＯＮ Ｈ Ｍ， ＡＬＡＥＥ Ｍ， ＬＥＴＣＨＥＲ Ｒ Ｊ， ｅｔ ａｌ． Ｄｅｂｒｏｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔ ｄｅｃａｂｒｏｍｏｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒ ｂｙ ｊｕｖｅｎｉｌｅ ｃａｒｐ
（Ｃｙｐｒｉｎｕｓ ｃａｒｐｉｏ） ｆｏｌｌｏｗｉｎｇ ｄｉｅｔａｒｙ ｅｘｐｏｓｕｒｅ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２００４， ３８（１）： １１２⁃１１９．

［３２］ 　 ＺＥＮＧ Ｙ Ｈ， ＬＵＯ Ｘ Ｊ， ＣＨＥＮ Ｈ Ｓ， ｅｔ ａｌ． Ｇａｓｔｒｏｉｎｔｅｓｔｉｎａｌ ａｂｓｏｒｐｔｉｏｎ， ｍｅｔａｂｏｌｉｃ ｄｅｂｒｏｍｉｎａｔｉｏｎ， ａｎｄ ｈｙｄｒｏｘｙｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｒｅｅ ｃｏｍｍｅｒｃｉａｌ
ｐｏｌｙｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒ ｍｉｘｔｕｒｅｓ ｂｙ ｃｏｍｍｏｎ ｃａｒｐ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１２， ３１（４）： ７３１⁃７３８．

［３３］ 　 ＶＡＮ ＤＥＮ ＳＴＥＥＮ Ｅ， ＣＯＶＡＣＩ Ａ， ＪＡＳＰＥＲＳ Ｖ Ｌ Ｂ， ｅｔ ａｌ． Ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ， ｔｉｓｓｕｅ⁃ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ａｎｄ ｄｅｂｒｏｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ
ｄｅｃａｂｒｏｍｏｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒ （ＢＤＥ ２０９） ｉｎ Ｅｕｒｏｐｅａｎ ｓｔａｒｌｉｎｇｓ （Ｓｔｕｒｎｕｓ ｖｕｌｇａｒｉｓ）［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ， ２００７， １４８（２）： ６４８⁃６５３．

［３４］ 　 ＬＥＴＣＨＥＲ Ｒ Ｊ， ＭＡＲＴＥＩＮＳＯＮ Ｓ Ｃ， ＦＥＲＮＩＥ Ｋ Ｊ． Ｄｉｅｔａｒｙ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｆ Ａｍｅｒｉｃａｎ ｋｅｓｔｒｅｌｓ （Ｆａｌｃｏ ｓｐａｒｖｅｒｉｕｓ） ｔｏ ｄｅｃａｂｒｏｍｏｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒ
（ＢＤＥ⁃２０９） ｆｌａｍｅ ｒｅｔａｒｄａｎｔ： Ｕｐｔａｋｅ， ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ， ｄｅｂｒｏｍｉｎａｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｙｔｏｃｈｒｏｍｅ Ｐ４５０ ｅｎｚｙｍｅ ｉｎｄｕｃｔｉｏｎ［ Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎ Ｉｎｔ， ２０１４， ６３：
１８２⁃１９０．

［３５］ 　 ＤＥＢＲＵＹＮ Ａ Ｍ Ｈ， ＭＥＬＯＣＨＥ Ｌ Ｍ， ＬＯＷＥ Ｃ Ｊ． Ｐａｔｔｅｒｎｓ ｏｆ ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｏｌｙｂｒｏｍｉｎａｔｅｄ ｄｉｐｈｅｎｙｌ ｅｔｈｅｒ ａｎｄ ｐｏｌｙｃｈｌｏｒｉｎａｔｅｄ
ｂｉｐｈｅｎｙｌ ｃｏｎｇｅｎｅｒｓ ｉｎ ｍａｒｉｎｅ ｍｕｓｓｅｌｓ［Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２００９， ４３（１０）： ３７００⁃３７０４．


