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摘要: 双酚类化合物(bisphenols, BPs)是合成碳酸聚酯、环氧树脂和聚丙烯酸酯等高分子聚合物的主要原料,在商业制造中广

泛使用。 经过度排放污染环境,并能通过食物链放大作用在动物和人体内蓄积。 已经在水体、底泥、室内灰尘、食品以及动物

和人体内检测到双酚 A(bisphenol A, BPA)及其替代品或衍生物等多种 BPs。 BPs 对性激素、甲状腺素和神经内分泌系统具有

干扰效应,能影响机体生殖功能、性腺发育、神经行为和激素依赖性疾病的发展,已经成为危害人体健康的风险因子。 多种

BPA 替代品的内分泌干扰效应甚至比 BPA 更强,但缺乏全面的内分泌干扰效应评估数据和对作用机制的深入研究。 本文对

BPs 种类来源、污染现状及其内分泌干扰效应进行综述。
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Abstract: Bisphenols (BPs) are widely used as the primary raw materials for synthesizing polyester carbonate, ep-
oxy resin, and polyacrylate to manufacture high molecular polymers. After being excessively discharged, BPs pol-
lute the environment and accumulate in animals and humans bodies via the biomagnification of the food chain. So
far, various BPs have been detected in water, sediment, indoor dust, food, as well as the animal and human body,
including bisphenol A (BPA) and its multiple substitutes and derivatives. It has been reported that BPs interfere
with gonadal hormone endocrine, thyroxine endocrine, and neuroendocrine, which can further affect reproductive
function, gonadal development, neurobehavior, and hormone-dependent diseases. Therefore, BPs have become risk
factors that endanger human health. The endocrine-disrupting effects of BPA substitutes are even more potent than
that of BPA, and comprehensive endocrine-disrupting effects and underlying mechanisms require to be further stud-
ied. Here we summarize the state of the current knowledge about the sources, pollution status, and endocrine-dis-
rupting effects of BPs.
Keywords: bisphenols; pollution status; endocrine-disrupting effects
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　 　 环境内分泌干扰物(endocrine-disrupting chemi-
cals, EDCs)是指能够干扰生物体内源激素的合成、
释放、转运、结合、作用或代谢,从而影响机体的内环

境稳定、生殖、发育及行为的化学物质,主要指人类

生产和生活活动中排放到环境中的有机污染物[1]。
目前,环境中明确存在的 EDCs 有近百种,主要包括

人工合成的激素类化合物(如乙烯雌酚、孕激素等)
以及农业、工业生产中使用的化学物质或其降解产

物(如有机氯农药、拟除虫菊酯、邻苯二甲酸酯、二噁

英、多氯联苯和双酚类化合物等)。 双酚类化合物

(bisphenols, BPs)主要用于合成碳酸聚酯、环氧树脂、
酚醛树脂和聚丙烯酸酯等高分子聚合材料,普遍应

用于多种工业产品和日常生活消费品[2]。 BPs 经排

放进入环境介质,污染环境的同时还通过食物链的

放大作用在动物和人体内蓄积。 目前,已经在水体、
底泥以及动植物和人体内检测到多种双酚类化合

物[3]。 双酚 A(bisphenol A, BPA)作为最典型且应用

最广的 BPs,早在 20 世纪 30 年代,就有研究发现

BPA 具有促进雌性小鼠生殖系统发育的效应,呈现

出雌激素活性[4-5]。 美国国家毒理学项目组也报告

BPA 能够影响胎儿、婴儿以及儿童的大脑发育、行
为和前列腺发育[6]。 因此,2008 年,加拿大成为第一

个在世界范围内禁止 BPA 用于婴儿食品容器的国

家;随后,美国、欧盟以及中国也相继出台法律法规,
禁止 BPA 用于婴儿奶瓶及其他儿童食品容器[7]。
因而 BPA 替代品广泛应用于工业生产,如双酚 B
(bisphenol B, BPB)、双酚 S(bisphenol S, BPS)、双酚 F
(bisphenol F, BPF)和双酚 AF(bisphenol AF, BPAF)
等。 这些 BPs 同样具有一定的内分泌干扰效应和

其他毒性作用,已经成为新的环境和健康风险因子。
美国明尼苏达州已于 2014 年立法禁止 BPA 替代品

使用,认为其可能干扰机体的内分泌系统从而导致

生殖发育毒性、基因损伤、癌症以及其他系统的毒性

作用[7]。 BPs 作为典型环境激素,对动物及人体健康

存在潜在风险,已成为内分泌干扰领域研究热点之

一。 本文主要介绍了 BPs 种类、来源和污染现状,并
阐述其多种内分泌干扰效应及相关作用机制,为进一

步开展 BPs 风险评估和毒理学研究提供理论基础。

1　 BPs 的种类和应用(Types and applications of
BPs)
　 　 BPs 是一类分子中含有 2 ~ 4 个酚基的化合物

(表 1),主要包括 BPA 及其类似物。 BPA 是最典型

的一种 BPs,又称为 2-(4,4’-二羟联苯)丙烷、2,2-二

(4-羟基苯)丙烷、2,2-二 (羟基苯)丙烷,分子式为

C15H16O2,分子质量为 228.28。 BPA 难溶于水,易溶

于醇、醚、丙酮及碱性溶液,解离常数(pKa )为 9.6 ~
� 10.2,在碱性溶液中溶解度更高[8]。 BPA 广泛作为生

产碳酸聚酯、环氧树脂以及阻燃剂和其他特殊产品

的中间物使用,多种生活用品如粘合剂、罐头内壁、
地板、指甲油、人造牙齿和食品包装材料等都含有

BPA,因而, 普通人群几乎无时无 刻 都 在 接 触

BPA[9]。 随着 BPA 的逐步禁用,BPS、BPF、BPAF 和

BPB 等多种 BPs 逐渐替代 BPA 用于工业制造[10]。
BPB 是 BPA 中心碳原子上的一个甲基被乙烷

基替代所形成的类似物,可替代 BPA 用于环氧树脂

等聚合物的制造[11]。 由于 BPA 的禁用,BPB 的产量

逐年增加,在工业和生活用品中的应用也越来越广

泛,已经在罐头食品、饮料、海鲜和去皮西红柿,婴儿

食品和商业牛奶等食品中检出,成为环境和食品中新

的污染物[12-15]。 BPS 是 2 个苯环被一个磺基连接所

形成的有机化合物,其酸性高于其他双酚类化合物,
正辛醇-水分配系数低于其他 BPs,亲水性更高,生物

富集性较低,且具有耐高温和耐光照的特性[16]。 BPS
于 1869 年首次合成,主要用于生产染料,2 000 年左

右作为 BPA 的替代品用于合成环氧树脂等高分子聚

合物。 目前,BPS 作为 BPA 的替代物主要用于生产

热敏纸显影剂或婴儿奶瓶[17]。 欧洲每年生产或进口

的 BPS 达到 1 000 ~ 10 000 t[18]。 BPF 是 2 个苯环经

亚甲基连接形成的化合物,其结构与 BPA 相似。 由

于 BPF 具有比 BPA 环氧树脂更低的黏性和更强的耐

受性[19-20],适用性更广泛。 其产量在各国均持续增

长,成为 BPA 主要的替代品之一[21]。 BPAF 是 BPA
的氟化衍生物,主要用作氟橡胶工业中的交联剂。 此

外,BPAF 也是环氧树脂、碳酸聚酯和聚酰胺等聚合物

的重要合成单体,广泛应用于特殊高分子聚合物、高
温复合材料、电子材料和可透气性薄膜等的制造[22]。
此外,双酚 C(bisphenol C, BPC)、双酚 E(bisphenol E,
BPE)、双酚 G(bisphenol G, BPG)、双酚 P(bisphenol P,
BPP)、双酚 AP(bisphenol AP, BPAP)、双酚 Z(bisphenol
Z, BPZ)、双酚M(bisphenol M, BPM)、双酚芴(fluorene-
9-bisphenol, BHPF)、双酚 BP(bisphenol BP, BPBP)、双
酚 TMC(bisphenol TMC, BPTMC)和双酚 PH(bisphenol
PH, BPPH)等 BPs 也在工业生产中具有一定的应用,
用量相对较少,但此类物质具有较高的正辛醇-水分

配系数和生物富集因子,水溶性降低,脂溶性增加,更
易在生物体内蓄积,可能会产生更强的毒性效应。
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表 1　 双酚类化合物(BPs)的分子结构和基本信息

Table 1　 The properties and molecular structures of bisphenols (BPs)

名称

Name

分子式

Molecular

formula

分子量/

(g·mol-1 )
Molecular mass/

(g·mol-1 )

正辛醇-水
分配系数

n-octanol-water
partition coefficient

生物富集

因子

Bioconcentration

factor

分子结构

Molecular structure

双酚 A(BPA)

Bisphenol A (BPA)
C15H16O2 228.286 3.32 71.85

双酚 B(BPB)

Bisphenol B

(BPB)

C16H18O2 242.313 4.13 304.3

双酚 F(BPF)

Bisphenol F(BPF)
C13H12O2 200.233 2.91 34.73

双酚 S(BPS)

Bisphenol S

(BPS)

C12H10O4S 250.270 1.65 3.697

双酚 AF(BPAF)

Bisphenol AF

(BPAF)

C15H10F6O2 336.229 4.47 556.3

双酚 C(BPC)

Bisphenol C

(BPC)

C17H20O2 256.340 4.74 887.1

双酚 E(BPE)

Bisphenol E

(BPE)

C14H14O2 214.260 3.19 57.01

双酚 G(BPG)

Bisphenol G

(BPG)

C21H28O2 312.446 6.55 2.225e+004

双酚 P(BPP)

Bisphenol P

(BPP)

C24H26O2 346.462 6.25 1.304e+004
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续表1

名称

Name

分子式

Molecular

formula

分子量/

(g·mol-1 )
Molecular mass/

(g·mol-1 )

正辛醇-水
分配系数

n-octanol-water
partition coefficient

生物富集

因子

Bioconcentration

factor

分子结构

Molecular structure

双酚 AP(BPAP)

Bisphenol AP

(BPAP)

C20H18O2 290.356 4.86 1 101

双酚 M(BPM)

Bisphenol M

(BPM)

C24H26O2 346.462 6.25 1.304e+004

双酚 Z(BPZ)

Bisphenol Z

(BPZ)

C18H20O2 268.350 5.00 1 422

双酚 TMC

(BPTMC)

Bisphenol TMC

(BPTMC)

C21H26O2 310.430 6.29 1.397e+004

双酚芴(BHPF)

Fluorene-9-bisphenol
(BHPF)

C25H18O2 350.409 6.08 9 524

双酚 BP(BPBP)

Bisphenol BP

(BPBP)

C25H20O2 352.425 6.08 9 524

双酚 PH(BPPH)

Bisphenol PH

(BPPH)

C27H24O2 380.478 7.17 3.765e+004

2　 BPs 污染现状(Pollution status of BPs)
BPs 经多种途径污染环境介质,并通过食物链

在动物或人体内富集,威胁人体健康。 尽管 BPA 已

经在全球范围内禁止用于婴幼儿食品容器,但其还
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未在其他食品包装等生活用品或工业用品中禁用,
仍有大量企业在使用 BPA 生产高分子聚合物。 据

统计,全球每年大约有 500 万 t 的 BPA 用于工业生

产[23],并且从 2013 年至 2019 年期间,BPA 需求量的

年增长率达到 4.6% [24]。 此外,BPA 替代品如 BPS、
BPF 和 BPAF 的需求量也逐年增加。 目前,已经在

水体、底泥和室内灰尘等环境介质,罐头食品、罐装

水、水果、蔬菜和畜禽肉等食品,人类尿液、母乳和血

液中检出多种 BPs[3]。 BPs 已经成为威胁人体健康

和生命安全的重要风险因子。
2. 1　 环境介质暴露情况

BPs 主要是在生产过程中经排放污染环境介

质,包括水、沉积物、底泥、土壤和大气等(表 2)。 Jin
和 Zhu[25]在我国辽河流域的表层水中检出多种

BPs,其中以 BPA 和 BPS 为主;Wan 等[26]取我国长

江流域中 120 份水样,均检测出 BPS;Si 等[27]在我国

无锡太湖和滆湖中取水样,检测出 BPA、BPF、BPS、
BPAF 和四溴双酚 A(tetrabromobisphenol A,TBBPA)
等 5 种 BPs,其中,BPA、BPS、BPAF 和 BPF 的检出

率均较高;Zhang 等[28]调查分析中国境内 20 处自来

水处理厂源头水和饮用水中 BPs 的分布和含量,共
检出 6 种 BPs,分别是 BPA、BPAF、BPB、BPE、BPF
和 BPS,检出率最高的是 BPA、BPS 和 BPAF;Liu
等[29]通过比较发现,2016 年(200 ~ 950 ng·L-1 )中国

太湖流域表层水中 BPs 的暴露水平显著高于 2013
年(5.4 ~ 87 ng·L-1),但均以 BPA、BPAF 和 BPF 为主

要暴露化合物。 由此可见,BPA、BPS、BPAF 和 BPF
等成为环境介质中最主要的 BPs 暴露物质,在环境

介质中的暴露水平逐渐升高。 自然条件下,天然胶

体和悬浮颗粒物(suspended particulate matter, SPM)
在水环境中无处不在,有超过 50%的 BPs 在表层水

中的分布与天然胶体有关[30]。 BPs 在水中的分布不

再局限于溶解相中,胶体相和 SPM 表面也会有此类

物质的残留。 Zheng 等[31]收集我国南京地区长江流

域中的水样,并处理分成可溶解相、胶体相和悬浮颗

粒相,在这 3 种介质中均检测出 BPA、BPS、BPF、
BPAF 和 BPE 等 5 种 BPs,但不同相中 BPs 的赋存

水平不同,BPA 和 BPS 倾向赋存于溶解相中,而
BPAF 更倾向持留于 SPM 上;Si 等[27]也发现,BPAF
主要存在于水样的胶体相中,其他 BPs 物质主要存

在于溶解相中。 由此可见,胶体相和 SPM 会进一步

影响 BPs 在环境中的分布和迁移转化。
BPs 污染呈全球性分布。 Yu 等[23]收集了美国

35 个州 74 个污水处理厂的 76 份废水污泥样品,检
测出 BPA、BPS、BPF、BPAF、BPP、BPB 和 BPZ 等

BPs, BPA、 BPS、 BPF 和 BPAF 的 检 出 率 较 高;
Yamazaki 等[32]分别从日本、韩国、中国和印度采集

了不同河流中的表层水样,检测发现日本、韩国和中

国的河流表层水样中 BPF 的暴露含量最大,甚至高

于 BPA 的暴露量 1 倍 ~ 2 倍,而印度河流的表层水

样中 BPA 和 BPS 的暴露水平更高。 Schmidt 等[33]也

在法国罗纳河表层水中检出了 BPS。 Liao 等[34]分析

美国、韩国和日本等国家河流底泥中 BPs 的暴露情

况,结果显示,韩国底泥样品中 BPs 的暴露水平和

检出率均显著高于从美国和日本收集的底泥样品,
并检出多种 BPA 替代品尤其是 BPF 和 BPS。 而在

我国浙江省采集的沉积物中,BPAF 的暴露量显著

高于 BPA 和其他 BPs[35]。 不同国家生产和使用 BPs
的情况不一致,可能是导致 BPs 在环境介质中的暴

露特征出现差异的原因之一。 一些 BPA 替代品如

BPF、BPS 和 BPAF 等已经成为许多国家环境介质

中主要的双酚类污染物,暴露量呈上升趋势。 此外,
BPs 还能附着在灰尘颗粒表面从而污染大气。 目

前,已经在室内灰尘中检出多种 BPs。 Wang 等[36]采

集 12 个国家的室内灰尘样品,均检测出 BPA、BPS、
BPF、BPAF、BPP、BPB、BPZ 和 BPAP 等 BPs,BPA、
BPF、BPS 和 BPAF 是最主要的贡献单体。 希腊、美
国和日本等国家室内灰尘样品中 BPs 总暴露量居

于前列,不同国家室内灰尘样品中 BPS 总暴露量如

表 2 所示。
2. 2　 人体暴露情况

含有 BPs 的日常消费品或工业用品广泛存在,
人类接触和使用此类商品的频率很高,增加了人类

暴露风险。 BPA 及其多种替代品可在人体体液(如
尿液、血液和母乳)中检出。 表 3 汇总了主要 BPs 在
人体体液中的暴露水平。 Ye 等[38]对收集的 2000—
2014 年间美国成年人尿液样品进行 BPs 暴露分析

发现,BPA 的暴露水平呈现下降趋势,而 BPS 和

BPF 则呈上升趋势。 针对美国和 7 个亚洲国家人群

尿液中 BPS 暴露情况的调查显示,日本和美国等国

家人群尿液中 BPS 的暴露量较其他国家更高[39]。
Liu 等[40]调查中国南京高淳区学龄前儿童尿液中双

酚类物质的含量,检测到 BPA、BPF、BPS 和 BPAF
这 4 种双酚类物质,以 BPA 和 BPS 的检出率和检测

浓度居高。 Xue 等[41]也在印度儿童尿液中检出了

BPA 和 BPS,暴露浓度均高于中国儿童尿液中 BPA
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表 2　 BPs 在环境介质中的污染情况

Table 2　 The contamination of BPs in environmental compartments

样品(数量)

Samples (number)

年份

Year

地区

Region

BPs 种类

Types of BPs

检测浓度

Concentration

单位

Unit

检出率/%

Detection frequency/%

参考文献

References

自然水样

Source water

(n =23)
2013

中国

China

BPA

BPS

BPAF

BPAP

BPZ

BPFL

4.4 ~ 141

0.22 ~ 52

0.50 ~ 11

ND ~ 0.045

ND ~ 0.7

ND ~ 0.069

ng·L-1

100

100

100

4

4

8

[25]

自然水样

Source water (n =120)
2015

中国

China
BPS 0.98(0.18 ~ 14.9) ng·L-1 100 [26]

自然水样

Source water

可溶解相

Soluble phase

(n=38)
自然水样

Source water

胶体相

Colloidal phase

(n=38)

2016
中国无锡

Wuxi, China

BPA

BPF

BPS

BPAF

TBBPA

196(47.8 ~ 633)

56.1(6.56 ~ 293)

5.82(0.48 ~ 36.7)

1.43(0.05 ~ 8.21)

2.55(0.30 ~ 6.10)
21.2(1.08 ~ 65.6)

4.46(0.08 ~ 25.7)

1.27(0.05 ~ 5.57)

1.31(0.07 ~ 9.49)

0.94(0.40 ~ 1.53)

ng·L-1

100

95

100

100

16

[27]

自然水样

Source water

(n =20)

饮用水

Drinking water

(n =20)

2017
中国

China

BPA

BPAF

BPS

BPF

BPE

BPB

12.8(ND ~ 34.9)

3.0(ND ~ 10.8)

1.1(ND ~ 5.2)

2.18(ND ~ 12.6)

0.98(ND ~ 6.18)

1.0(ND ~ 14.3)

1.6(ND ~ 6.5)

0.4(ND ~ 4.7)

0.1(ND ~ 1.6)

0.04(ND ~ 0.86)

0.03(ND ~ 0.61)

0.2(ND ~ 3.2)

ng·L-1

80

50

60

35

35

10

40

30

25

5

5

10

[28]

自然水样

Source water

可溶解相

Soluble phase

(n=13)
自然水样

Source water

胶体相

Colloidal phase

(n=13)

自然水样

Source water

悬浮颗粒物(SPM)

Suspended particulate

matter (SPM)

(n=13)

2018
中国南京

Nanjing, China

BPA

BPS

BPAF

BPF

BPE

253(120 ~ 554)

39.2(2.24 ~ 73.3)

5.10(1.50 ~ 16.2)

2.20(0.00 ~ 4.76)

0.83(0.00 ~ 2.12)
27.4(4.54 ~ 66.7)

4.21(0.14 ~ 10.2)

1.12(0.12 ~ 2.47)

0.35(0.00 ~ 0.82)

0.25(0.00 ~ 1.11)

38.8(28.2 ~ 89.8)

12.6(2.78 ~ 19.0)

46.7(28.2 ~ 89.8)

2.10(0.00 ~ 17.3)

0.00(0.00 ~ 0.00)

ng·L-1

100

100

100

61.5

53.8
100

100

100

69.2

53.8

100

100

100

23.1

0

[31]
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续表2
样品(数量)

Samples (number)

年份

Year

地区

Region

BPs 种类

Types of BPs

检测浓度

Concentration

单位

Unit

检出率/%

Detection frequency/%

参考文献

References

废水污泥

Wastewater sludge

(n=74)
2006—2007

美国

United States

BPA

BPS

BPF

BPAF

BPP

BPB

BPZ

6.5 ~ 4 700

1.79 ~ 1 480

1.79 ~ 242

1.79 ~ 72.2

1.79 ~ 6.42

1.79 ~ 5.60

1.79 ~ 66.7

ng·g-1

100

84

68

46

<5

<5

<5

[23]

表层水

Surface water

(n =18)

表层水

Surface water

(n =18)

表层水

Surface water

(n =18)

表层水

Surface water

(n =18)

2013—2014

日本

Japan

韩国

South Korea

中国

China

印度

India

BPA

BPS

BPF

ND ~ 431

ND ~ 15

ND ~ 2 850

1 ~ 272

ND ~ 42

ND ~ 1 300

ND ~ 98

ND ~ 135

ND ~ 1 110

ND ~ 1 950

ND ~ 7 200

ND ~ 289

ng·L-1

56

67

94

100

20

40

50

17

83

79

71

29

[32]

表层水

Surface water (n =22)
2017—2018

法国

France
BPS 10(4 ~ 21) ng·L-1 [33]

沉积物

Sediment

(n =82)
1998—2012

美国

United States

沉积物

Sediment

(n =34)
2008

韩国

South Korea

沉积物

Sediment

(n =56)
2012

日本

Japan

BPA

BPAF

BPAP

BPB

BPF

BPP

BPS

BPZ

5.14(ND ~ 106)

0.00

0.00

0.00

3.24(ND ~ 27.5)

0.00

0.21(ND ~ 4.65)

0.00

567(ND ~ 13 370)

0.23(ND ~ 4.23)

8.63(ND ~ 252)

0.31(ND ~ 10.6)

338(ND ~ 9 650)

0.00

61.4(ND ~ 1 970)

1.86(ND ~ 63.3)

8.17(1.88 ~ 23.0)

0.00

0.00

0.00

3.94(ND ~ 9.11)

0.00

0.42(ND ~ 4.46)

0.00

ng·g-1 dw

74.4

0

0

0

58.5

0

15.9

0

85.3

20.6

38.2

2.9

26.5

0

29.4

2.9

100

0

0

0

89.3

0

46.4

0

[34]
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续表2
样品(数量)

Samples (number)

年份

Year

地区

Region

BPs 种类

Types of BPs

检测浓度

Concentration

单位

Unit

检出率/%

Detection frequency/%

参考文献

References

沉积物

Sediment

(n =5)
2012

中国浙江

Zhejiang, China

BPA

BPAF

BPF

BPS

BPB

TCBPA

TBBPA

1.37 ~ 42.76

0.18 ~ 2 009.8

ND ~ 30.16

0.07 ~ 0.22

ND

ND ~ 0.58

ND ~ 5.08

ng·g-1 dw

100

100

60

60

0

20

40

[35]

土壤 Soil

(n =68)

沉积物 Sediment

(n =12)

室内灰尘 Indoor dust

(n =17)

中国浙江

Zhejiang, China
BPAF

<LOD ~ 331

0.520 ~ 2 000

7.82 ~ 739

ng·g-1 dw [37]

室内灰尘 Indoor dust

(n =34)

室内灰尘 Indoor dust

(n =42)

室内灰尘 Indoor dust

(n =28)

室内灰尘 Indoor dust

(n =35)

室内灰尘 Indoor dust

(n =14)

室内灰尘 Indoor dust

(n =16)

室内灰尘 Indoor dust

(n =17)

室内灰尘 Indoor dust

(n =22)

室内灰尘 Indoor dust

(n =23)

室内灰尘 Indoor dust

(n =19)

室内灰尘 Indoor dust

(n =22)

室内灰尘 Indoor dust

(n =12)

2012—2014

中国

China

哥伦比亚

Colombia

希腊

Greece

印度

India

日本

Japan

韩国

South Korea

科威特

Kuwait

巴基斯坦

Pakistan

罗马尼亚

Romania

沙特阿拉伯

Saudi Arabia

美国

United States

越南

Vietnam

∑BPs

(BPA,

BPAF,

BPAP,

BPB,

BPE,

BPF,

BPP,

BPS,

BPZ)

690(43 ~ 4 400)

500(42 ~ 2 300)

8 800(510 ~ 110 000)

410(40 ~ 6 200)

3 900(360 ~ 12 000)

2 400(540 ~ 6 100)

520(61 ~ 1 400)

170(23 ~ 860)

1 100(37 ~ 6 000)

1 400(130 ~ 3 200)

8 300(550 ~ 89 000)

560(66 ~ 1 600)

ng·g-1 dw 100 [36]

注:ND 表示未检出,LOD 表示检测限,dw 表示干质量;检测浓度结果显示为平均值(检测浓度范围);BPA 表示双酚 A,BPS 表示双酚 S,BPAF
表示双酚 AF,BPAP 表示双酚 AP,BPZ 表示双酚 Z,BPFL 表示双酚芴,BPF 表示双酚 F,BPE 表示双酚 E,BPB 表示双酚 B,BPP 表示双酚 P,
TCBPA 表示四氯双酚 A,TBBPA 表示四溴双酚 A。
Note: ND means not detected, LOD means limit of detection, and dw means dry weight; the result of concentrations were shown as mean (the range of

detection concentration); BPA stands for bisphenol A, BPS stands for bisphenol S, BPAF stands for bisphenol AF, BPAP stands for bisphenol AP, BPZ

stands for bisphenol Z, BPFL stands for fluorene-9-bisphenol, BPF stands for bisphenol F, BPE stands for bisphenol E, BPB stands for bisphenol B, BPP

stands for bisphenol P, TCBPA stands for tetrachlorobisphenol A, and TBBPA stands for tetrabromobisphenol A.
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表 3　 BPs 化合物在人体体液中的含量

Table 3　 The concentration of BPs in human body fluid

人群/样品(数量)

Population/Samples

(number)

地区

Region

年份

Year

检出 BPs 种类

Types of

detected BPs

检测浓度/(ng·mL-1 )

Concentration/(ng·mL-1 )

检出率/%

Detection

frequency/%

参考文献

References

成年人/尿液

Adults/Urine

(n=79)

成年人/尿液

Adults/Urine

(n=122)

成年人/尿液

Adults/Urine

(n=95)

成年人/尿液

Adults/Urine

(n=42)

美国

United States

2000

2009

2011

2014

BPA

BPF

BPS

BPAF

1.34(0.17 ~ 10.70)

0.34(0.25 ~ 0.45)

NC

NC

97

84

25

0

1.34(<LOQ ~ 20.89)

0.54(0.39 ~ 0.75)

0.18(<LOQ ~ 1.16)

NC

98

75

73

2

0.96(0.15 ~ 6.11)

0.15(0.12 ~ 0.20)

0.17(<LOQ ~ 1.38)

NC

99

42

63

1

0.36(<LOQ ~ 5.21)

0.41(0.28 ~ 0.61)

0.25(<LOQ ~ 3.06)

NC

74

88

74

0

[38]

尿液 Urine (n=31) 美国 United States

尿液 Urine (n=89) 中国 China

尿液 Urine (n=116) 印度 India

尿液 Urine (n=89) 日本 Japan

尿液 Urine (n=33) 韩国 South Korea

尿液 Urine (n=30) 科威特 Kuwait

尿液 Urine (n=29) 马来西亚 Malaysia

尿液 Urine (n=29) 越南 Vietnam

2010—2011 BPS

1.12(<LOQ ~ 21.0) 97

0.525(<LOQ ~ 3.16) 82

0.171(<LOQ ~ 0.881) 76

2.27(0.147 ~ 9.57) 100

0.099(<LOQ ~ 1.98) 42

0.785(<LOQ ~ 12.1) 70

0.128(<LOQ ~ 0.922) 76

0.198(0.037 ~ 0.932) 100

[39]

儿童/尿液

Children/Urine (n=76)
印度

India
2012—2013

BPA

BPS

5.08(0.07 ~ 41.4)

0.04(0.01 ~ 12.2)

99

70
[41]

学龄前儿童/尿液

Preschool students/Urine

(n=80)

中国南京

Nanjing, China
2016

BPA

BPS

BPF

BPAF

0.61(ND ~ 3.036)

0.028(ND ~ 0.238)

0.0069(ND ~ 0.078)

0.0034(ND ~ 0.088)

97.5

98.8

21.2

46.2

[40]

普通人/尿液

General population/Urine

(n=130)

沙特阿拉伯吉达

Jeddah, Saudi

Arabia

2014

BPA

BPS

BPF

BPB

BPP

BPAF

BPAP

5.71(0.3 ~ 177)

13.3(0.077 ~ 630)

2.04(0.72 ~ 4.56)

0.16(0.089 ~ 0.44)

0.18(0.091 ~ 0.45)

1.52(0.48 ~ 3.39)

0.43(0.063 ~ 12.6)

86

100

9

32

51

3

70

[42]

大学生/尿液

Undergraduates/Urine

(n=160)

中国济南

Jinan, China
2018

BPA

BPS

BPF

BPAF

BPP

BPAP

BPZ

3.57(<LOQ ~ 90.4)

0.24(<LOQ ~ 5.43)

0.16(<LOQ ~ 1.28)

0.03(<LOQ ~ 2.04)

<LOQ(<LOQ ~ 0.72)

0.12(<LOQ ~ 1.38)

0.11(<LOQ ~ 1.36)

99

88

80

85

34

83

68

[54]
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续表3

人群/样品(数量)

Population/Samples

(number)

地区

Region

年份

Year

检出 BPs 种类

Types of

detected BPs

检测浓度/(ng·mL-1 )

Concentration/(ng·mL-1 )

检出率/%

Detection

frequency/%

参考文献

References

在电子垃圾站附近居住

的老年人/血清

Elder population living

near e-waste dismantling
area/Serum

(n=119)

中国云南

Yunnan, China
2015

BPA

BPAF

BPF

BPS

BPAP

BPP

0.56 ~ 32

ND ~ 0.043

ND ~ 0.35

ND ~ 0.1

ND ~ 0.12

ND ~ 0.11

100

76

66

20

11

3

[57]

焚化炉工人/血清

Incinerator worker/Serum

(n=29)

焚化炉工人/尿液

Incinerator worker/Urine

(n=29)

西班牙

加泰罗尼亚

Catalonia, Spain

BPA

BPB

<LOD ~ 1.65

<LOD ~ 2.69

48

3

BPA <LOD ~ 0.59 45

[56]

女性/母乳

Female/Breast milk (n=30)
法国 France 2009

BPA

BPS

ND ~ 1.16 μg·kg-1

0.23 μg·kg-1

87

3
[43]

注:<LOQ 表示低于量化限度;NC 表示未计算。
Note:<LOQ means the values below limit of quantification; NC means not calculated.

和 BPS 暴露量。 此外,还能在尿液中检出 BPB、
BPP、BPZ、 BPAF 和 BPAP 等 BPs[42]。 Deceuninck
等[43]也在母乳中检出 BPA 和 BPS 这 2 种 BPs。 还

有研究发现 BPA 的代谢物和 BPS 能透过胎盘屏障

从母体进入到胎儿的脐带血中,说明 BPs 可能会通

过母婴传递进而威胁胎儿健康[44]。
饮食是人类暴露 BPs 的最主要途径。 一方面,

塑料容器和罐头容器内壁涂层中的双酚类物质能够

迁移到食品或其周围环境中。 主要原因可能包括:
(1)聚合物单体的不完全反应;(2)日常使用中接触酸

性物质或者经过清洗和加热等操作;(3)高温灭菌、
紫外线辐射、剧烈震动或使用不当引起的聚合材料

的降解;(4)包装材料的自然老化[45-46]。 BPs 的迁移

发生在其生产和应用的全过程,尤其是在食品再加

工或储存的过程中,Zhou 等[47]研究发现,一次性塑

料饭盒中的 BPs 能够迁移至与其接触的水中,水浴

加热或者微波加热均能够在较短时间内促进 BPs
的迁移。 食品包装材料中的 BPs 迁移至食品中,经
长时间的累积进而威胁食品安全和人体健康。 已经

有研究表明,美国和欧洲一些国家人体尿液中 BPA
的暴露与罐头食品的消费有显著的正向相关

性[48-49];在加拿大的一项饮食研究中显示,罐头食品

中 BPA 的暴露含量显著高于非罐头包装的食品[50],
而孕妇的罐头食品消费活动与其 BPA 的暴露有关

联性[51];Hartle 等[49]在美国健康和营养检查调查项

目中评估了罐头食品消费与消费者尿液中 BPA 浓度

的相关性,发现食用罐头蔬菜、罐头意大利面和罐头

汤与未食用相比,尿液中 BPA 浓度分别升高 41% 、
70%和 229% ,罐头食品与尿液中 BPA 浓度有显著相

关性。 由此可见,罐头包装是 BPs 迁移至食品中的重

要途径,也是人类暴露于 BPs 的途径之一。 另一方

面,BPs 对水、土壤和大气环境的污染进一步使得农

产品(如蔬菜、水果和畜禽产品等)受到BPs 污染,已经

成为威胁农产品质量安全的新风险因子。 Zhou 等[46]

在中国浙江省 2017—2018 年度农产品风险监测项目

中,检测了来自 12 大类农产品的 379 份实际样品,发
现 BPA 是暴露水平最高的双酚类物质,其次是 BPS、
BPF 和 BPB。 Xiong 等[52]在中国兰州市采集的牛奶

样品内检出了 9 种 BPs。 Cunha 等[53]在海鱼、海藻和

双壳类海鲜产品中检出 BPA 及其衍生物 TBBPA。
吸入室内灰尘和长期接触含 BPs 的消费品也

是人类 BPs 暴露的重要途径。 Zhang 等[54]调查中国

大学生尿液样品及其所处室内灰尘中 BPs 的含量,
结果显示 BPA 和 BPS 是最主要的 BPs 暴露物质,并
且尿液中 BPs 的暴露总量与室内灰尘中 BPs 的暴

露量呈现正相关性,表明非饮食暴露也是导致人体

暴露 BPs 的途径之一,吸入含有 BPs 的室内灰尘也

能导致 BPs 在人体内蓄积。 Thayer 等[55]研究发现,
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收银员使用热敏纸也是导致人体暴露于 BPs (如
BPA 和 BPS)的来源之一,所有在日常工作中接触热

敏纸的工作人员都有暴露于双酚类化合物的风险。
此外,González 等[56]在从事危险废物焚化炉工作的

工人血清中检出了 BPA 和 BPB,BPA 的暴露量和检

出率均较高。 Song 等[57]检测居住于电子垃圾回收

设施附近的老年人血清样品中 BPs 暴露含量,与参

考地点人群血清中 BPA 相比较,居住于电子垃圾回

收站附近的老人体内 BPA 的含量要明显高出参考

地点,说明人体中 BPA 的暴露也与电子垃圾拆卸活

动有一定的关联性,但 BPAF 和 BPF 等其他检出率

较高的替代品未显示出相关性。 BPS、BPF 和 BPAF
是目前检出率仅次于 BPA 的 BPs,虽然暴露水平还

远低于 BPA,但随着生产和使用量的不断增加,暴
露水平逐渐上升。

3　 BPs 的内分泌干扰效应(Endocrine-disrupting
effects of BPs)
　 　 BPA 是一种典型的环境雌激素物质,在体内外

对多种生物机体包括水生动物、啮齿类动物和哺乳

动物均具有突出的内分泌干扰效应[58-60],因此,BPA
逐渐被其他具有相似理化特性和商业价值的 BPs
替代。 然而,越来越多的研究表明,BPA 替代品同

样具有突出的内分泌干扰效应,甚至比 BPA 更强,
不仅干扰激素的合成和分泌,也能直接作用于激素

受体而发挥毒性效应,导致生物体多种内分泌系统

紊乱并进一步影响机体生殖功能、神经发育、新陈代

谢以及激素依赖性疾病如乳腺癌的发生。
3. 1　 BPs 的雌激素内分泌干扰效应

雌激素作为具有广泛生物活性的类固醇激素,
主要以 17β-雌二醇(E2)、雌素酮(E1)和雌酚等形成

存在。 E2 是生物体内最为重要、活性最高的雌激

素,其水平紊乱将干扰新陈代谢、影响性腺发育并与

激素依赖性疾病密切相关。 越来越多的研究发现,
作为 BPA 替代品的多种 BPs,如 BPS、BPAF、BPB、
BPF 和 BHPF 等,对动物机体的内分泌干扰效应比

BPA 更强。 能够干扰多种模式动物如斑马鱼、大鼠

或小鼠体内类固醇激素合成信号通路上关键基因的

表达,从而影响 E2 的分泌水平。 此外,还能直接影

响家畜动物包括猪、牛和羊等的生殖内分泌系统,影
响卵巢的生长发育和生殖功能的发挥。 表 4 总结了

不同 BPs 在体内外实验中对不同种属动物雌激素

内分泌系统的影响。
多种 BPs 能够影响雌激素受体(estrogen recep-

tor,ER)活性,发挥雌激素干扰效应。 ER 属于核激素

受体家族,包括 ERα 和 ERβ 这 2 种亚型。 ER 介导

多种信号通路,调控很多生理活动如生殖发育、神经

行为和脂肪代谢等,甚至参与外源性化合物对其他

核激素受体的影响。 已经有体内外试验证明 BPs
具有竞争和/或拮抗 ERα 和/或 ERβ 的效应,甚至介

导 ERα 干扰其靶标基因如孕激素受体(progesteron-
ereceptor, PR)、pS2、GREB1、SPUVE、WISP2 和 SDF-
1 的表达[71],这些基因与激素依赖性疾病如乳腺癌

� 等密切相关。 BPs 与激素受体结合的特性是此类化

合物发挥内分泌干扰效应并影响生物机体其他生理

功能的直接作用机制。 因此,广泛分析和评价 BPs
的激素受体活性是探究其内分泌干扰效应的重要环

节。 目前,基于内源性表达或重组 ER 以及荧光素

酶报告基因的细胞模型构建了多种外源化合物的

ER 活性筛查方法。 研究表明,BPs 与 ERα 和 ERβ
的结合效力存在差异,并具有浓度依赖性。 Li 等[72]

利用人宫颈癌细胞(HeLa)、人肝癌细胞(HepG2)和人

子宫内膜癌细胞(Ishikawa)分析了 BPA 和 BPAF 的

雌激素效应,研究发现较低浓度 (≤10 nmol·L-1 )
BPA 和 BPAF 对 ERα 和 ERβ 具有拮抗作用,而较高

浓度(≥10 nmol·L-1)BPA 和 BPAF 均对 ERα 和 ERβ
具有竞争结合的效应。 值得关注的是,多种体外重

组细胞模型检测发现 BPAF、BPC、BPB 和 BPZ 的

ER 竞争结合强度比 BPA 更强[73-78],显示出更强的

内分泌干扰效应。 表 5 列举了多种体外评估 BPs 雌
激素干扰效应的动物细胞模型。 虽然体外分析化合

物激素受体活性的方法具有一定的优势,包括高通

量检测、快速和可控等,但体外检测结果仍然与体内

作用模式下的影响存在差异。 因此,基于芳香化酶

B 和模式动物活体斑马鱼而开发的检测外源化合物

激素受体活性的方法得到广泛应用。 芳香化酶 B
是鱼类等水生动物脑组织中雌激素敏感分子,其编

码基因 cyp19a1b 已经成为指示外源性化合物雌激

� 素样活性的标志分子[79]。 Moreman 等[80]利用携带

cyp19a1b 基因和雌激素反应元件(estrogen response
� element, ERE)调控绿色荧光蛋白的转基因斑马鱼胚

胎分析了 BPA、BPAF、BPF 和 BPS 的雌激素活性,
结果显示 4 种 BPs 均能促进 cyp19a1b 基因的表达,

� 雌激素效应大小是 BPAF>BPA=BPF>BPS。 体内实

验进一步表明以 BPAF 为代表的 BPA 替代品同样

具有雌激素干扰效应,甚至比 BPA 的雌激素受体干

扰活性更强。
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表 4　 BPs 对雌激素内分泌系统的影响(体内外实验)

Table 4　 Effects and outcomes of BPs on estrogen endocrine system in vivo and in vitro

BPs
暴露动物/细胞

Exposed
animals/cells

暴露周期

Exposure
times

暴露浓度

Exposure
concentrations

雌激素干扰效应

Endocrine disrupting
effects

参考文献

References

BPS

雌雄斑马鱼

Female and
male zebrafish

21d 0.5, 5, 50 μg·L-1

扰乱雌雄斑马鱼血浆雌二醇(E2)水平;性成熟

指数和产卵量降低,子代斑马鱼畸形率增加

Disruption in male and female zebrafish plasma
estradiol (E2) levels; decreased sexual maturity in-
dex and egg production, and the increased malfor-
mation rate of progeny zebrafish

[61]

CF-1雌雄小鼠

Female and male
CF-1 mice

12 h 1, 3, 9 mg·g-1

雌雄小鼠尿液中 E2 水平降低

Reduced levels of E2 in the urine of male and fe-
male mice

[62]

猪卵巢颗粒细胞

Swine granulosa cells
48 h 0.1, 1, 10 μmol·L-1

抑制猪卵巢颗粒细胞中 E2 分泌;抑制细胞增

殖,刺激超氧化物和一氧化氮生成,干扰细胞代

谢功能

Inhibition of E2 secretion in cultured swine granu-
losa cells; inhibition of cell proliferation, stimula-
tion of superoxide and nitric oxide production, and
interference with cellular metabolism

[63]

牛卵巢颗粒细胞

和卵泡膜细胞

Bovine granulosa
and theca cells

6 d
1 fmol·L-1 ~

100 μmol·L-1

刺激颗粒细胞中 E2 生成

Stimulation of E2 production in bovine granulosa
cells

[64]

妊娠羊

Pregnant sheep
GD30 ~ GD100 0.5 mg·kg-1

绵羊胎盘内分泌功能障碍和融合型滋养层信号

通路失调

Endocrine dysfunction of sheep placenta and dys-
regulation of fusion trophoblast signaling pathway

[65]

BPB
雌雄斑马鱼

Female and
male zebrafish

21 d
0.001, 0.01,

0.1, 1 mg·L-1

干扰类固醇激素生物合成相关基因的表达;雄
性斑马鱼 E2 分泌水平提高;鱼卵个数降低,孵
化率和存活率降低,斑马鱼生殖功能受损

Interference with the expression of steroidogenic
genes; increased E2 secretion of male zebrafish;
reduced numbers of eggs, decreased hatching rate
and survival rate, and the damage on the repro-
ductive function of zebrafish

[66]

BPAF
雌雄斑马鱼

Female and
male zebrafish

28 d 0.05, 0.25, 1 mg·L-1

睾酮水平降低,E2 水平升高(雄性斑马鱼);睾酮

分泌水平升高(雌性斑马鱼)
Decreased testosterone levels and increased E2
levels (male zebrafish); increased testosterone se-
cretion (female zebrafish)

[67]

BPAF
BPA

小鼠(子宫内膜异位症)
Mouse (endometriosis)

6 weeks 3, 30, 90 mg·kg-1

干扰卵巢类固醇激素生成信号通路中相关基因

表达;孕酮水平降低,闭锁卵泡数量增加;BPAF
比 BPA 更能促进小鼠子宫内膜异位症的发展

Interference with the expression of steroidogenic
genes in the ovary; decreased progesterone levels
and increased number of atretic follicles; BPAF
promotes the development of endometriosis in
mice more than BPA

[68]
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续表4

BPs
暴露动物/细胞

Exposed
animals/cells

暴露周期

Exposure
times

暴露浓度

Exposure
concentrations

雌激素干扰效应

Endocrine disrupting
effects

参考文献

References

BHPF

小鼠

Mice

猪卵母细胞

Porcine oocyte

10 d
含 BHPF 的瓶装水

Plastic bottled water
containing BHPF

子宫质量降低;雌激素应答相关基因 sprr2a 和

� sprr2b 表达显著下降

Decreased uterine weight; the down-regulation in
the expression of estrogen response-related genes
sprr2a and sprr2b

PND24 ~ PND60
0.4, 2, 10, 50

mg·kg-1

子宫质量降低;子宫内膜萎缩;抗雌激素效应

Reduced uterine weight; endometrial atrophy; an-
tiestrogenic effects

42 ~ 44 h 25, 50, 75 μmol·L-1

卵母细胞第 1 机体释放减少;纺锤体组装异常,
三磷酸腺苷(ATP)水平降低,活性氧(ROS)积聚,
诱导卵母细胞的早期凋亡;卵母细胞成熟紊乱

Decreased oocyte first body release; abnormal
spindle assembly, reduced adenosine triphosphate
(ATP ) levels, accumulation of reactive oxygen
species (ROS), induction of early oocyte apopto-
sis; disordered oocyte maturation

[69]

[70]

注:GD 表示妊娠期;PND 表示围产期;BHPF 表示双酚芴。
Note: GD means gestational day; PND means perinatal period; BHPF means fluorene-9-bisphenol.

表 5　 体外评估 BPs 雌激素受体活性的动物细胞模型

Table 5　 Animal cell models for in vitro evaluating estrogen receptor activities of BPs

细胞模型

Cell models

原理

Principle

检测结果

Detecting results

参考文献

References

HeLa

HepG2

将荧光素酶(Rluc)报告基因和 ERα 或 ERβ 分别转染至 HeLa 细胞

或 HepG2 细胞

The luciferase (Rluc) reporter gene and ERα/ERβ were transfected in-
to HeLa cells or HepG2 cells, respectively

BPA>BPAF(ERα)
BPAF>BPA(ERβ)

BPAF>BPA(≤10 nmol·L-1,ERα)

BPA>BPAF(≥10 nmol·L-1,ERα)
BPAF>BPA(ERβ)

[72]

T47D-KBluc

将荧光素酶(Luc)转染至含有内源性雌激素受体(ER)的人乳腺癌

细胞(T47D),构建 T47D-KBluc 细胞模型

The luciferase (Luc) was transfected into human breast cancer cells

(T47D) containing endogenous estrogen receptor (ER) to construct a

T47D-KBluc cell model

BPC>BPAF>BPA>BPS [73]

BPAF>BPB>BPZ≈BPA>

BPF≈BPAP>BPS
[74]

CHO-K1

将荧光素酶(Ffluc)报告基因和雌激素反应元件调控的人源 ER 转染

至中国仓鼠卵巢细胞(CHO),构建 CHO-K1 细胞模型

Human ER regulated by luciferase (Ffluc) reporter gene and estrogen

response element was transfected into Chinese hamster ovary cells

(CHO) to construct CHO-K1 cell model

BPAF>BPB>BPZ

>BPA≈BPE≈BPF>BPS>

BPAP>BPP

[75]

ZELH-zfERs

将荧光素酶 (Luc)和斑马鱼雌激素受体转染至其肝脏细胞系

(ZFL),构建 ZELH-zfERs 细胞模型

The luciferase (Luc) and zebrafish estrogen receptor were transfected

into its liver cell line (ZFL) to construct ZELH-zfERs cell model

BPA>BPS>BPF(ZELH-zfERα)
BPS≈BPF>BPA(ZELH-zfERβ)

[76]
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续表5
细胞模型

Cell models

原理

Principle

检测结果

Detecting results

参考文献

References

HELN

将荧光素酶(Ffluc)报告基因和雌激素反应元件调控的人源 ER 转

染至 HeLa 细胞中,构建 HELN 细胞模型

Human ER regulated by luciferase (Ffluc) reporter gene and estrogen

response element were transfected into HeLa cells to construct a

HELN cell model

BPA>BPF>BPS

MELN

将荧光素酶(Ffluc)转染至含有内源性 ER 的人乳腺癌细胞(MCF-
7),构建 MELN 细胞模型

Transfection of luciferase ( Ffluc ) into human breast cancer cells

(MCF-7) containing endogenous ER to construct MELN cell model

BPA>BPF>BPS

[77]

MVLN

将荧光素酶报告基因(Ffluc)、卵黄蛋白原的启动子序列和 4 段雌

激素反应元件稳定转染至 MCF-7细胞,构建 MVLN 细胞模型

The luciferase reporter gene (Ffluc), the promoter sequence of vitello-
genin and the 4-segment estrogen response element were stably trans-
fected into MCF-7 cells to construct the MVLN cell model

BPA>BPS [78]

注:BPC 表示双酚 C。
Note: BPC means bisphenol C.

3. 2　 BPs 的雄激素干扰效应

雄激素是主要由睾丸合成和分泌的一种类固醇

激素,与雄激素受体(androgen receptor, AR)结合,在
维持雄性性腺发育和生殖功能的生理过程中发挥重

要作用。 研究表明,BPs 能直接影响睾酮的生物合

成和分泌,扰乱机体内雄激素水平。 Feng 等[81]发现

高浓度 BPAF 短期暴露大鼠后,通过干扰睾酮生物

合成途径中的基因和蛋白的表达而抑制睾酮的合成

和分泌,显著降低血清中睾酮含量;小鼠在妊娠期和

哺乳期暴露 BPAF 后,BPAF 能够通过脐带血和乳汁

从母体转移至子代的睾丸组织中,子代睾丸中睾酮

的分泌量显著增加,但睾丸抑制素 B 的水平显著下

降,睾丸抑制素 B 是评价雄性生精能力的重要分子

指标,提示 BPAF 暴露能损伤雄性子代的生殖功

能[82]。 Ullah 等[60]研究发现 BPA 及其替代品 BPF、
BPS 和 BPB 暴露小鼠 28 d 后显著降低睾丸组织和

血浆中的睾酮含量,并损伤了输精管及其间质、输精

管直径和输精管上皮高度等睾丸和附睾的组织形态

结构。 此外,Ullah 等[83]还开展了大鼠低剂量长期暴

露 BPF、BPS、BPB 和 BPA 的试验,经 48 周饮水暴露

后,改变了大鼠睾丸组织结构,干扰睾酮的生成和分

泌,影响精子数量和质量,损伤雄性大鼠的生殖系统。
体外筛查分析表明,BPA 及其替代品主要通过

拮抗 AR 发挥雄激素干扰效应。 不同 BPs 对 AR 的

拮抗活性具有显著差异。 其中,BPAF 和 BPA 可以

完全拮抗雄激素与 AR 的结合,而 BPS 仅具有微弱

的拮抗活性。 BPE、BPAF 和 BPB 对 AR 的拮抗性

比 BPA 更强,可能会进一步干扰 AR 介导的信号通

路。 表 6 列出了体外评估 BPs 的 AR 活性的动物细

胞模型。
3. 3　 BPs 的甲状腺素干扰效应

甲状腺激素是由甲状腺分泌的一种氨基酸衍生

物,与甲状腺激素受体 α(thyroid hormone receptor α,
THRα)或 β(thyroid hormonereceptor β,THRβ)结合发

挥调控骨骼、大脑和生殖器官发育等重要生理功能。
BPs 能影响动物机体中甲状腺激素水平而发挥内分

泌干扰效应。 BPAF(50 μg·L-1 )短期暴露(168 h)斑
马鱼能显著降低甲状腺素的水平,同时影响了参与

调控下丘脑-垂体-甲状腺(hypothalamic-pituitary-thy-
roid,HPT)轴中相关基因如促甲状腺激素 β、甲状腺

球蛋白、甲状腺素转运蛋白、 thrα 和 thrβ 等基因的

� 转录活动,表现出显著的甲状腺内分泌干扰毒性[86];
Kwon 等[87]也发现 BPAF(24.5 μg·L-1)低剂量长期暴

露(21 d)斑马鱼,通过显著下调 HPT 轴中基因 trh 和

� tshβ 的表达而促进体内甲状腺素分泌,提示 BPAF
� 通过干扰 HPT 轴的负反馈调控机制而影响甲状腺

素的分泌,扰乱机体甲状腺激素稳态。 此外,BPF
(200 μg·L-1)短期暴露也能干扰斑马鱼体内三碘甲

状腺原氨酸、甲状腺素和促甲状腺激素 ( thyroid-
stimulating hormone,TSH)的生成和分泌,主要通过
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影响基因 crh、nis、tg、ttr、dio2 和 ugt1ab 的表达而实

� 现,这些基因是参与调控甲状腺激素合成、分泌和代

谢的关键信号分子[88]。 值得注意的是,不同剂量和

暴露时间会改变 BPs 对动物机体内分泌系统的终

点效应,低剂量长期暴露仍然是需要重点关注的毒

性效应评价模式。
研究发现,BPA 及其替代品对甲状腺激素受体

(thyroid hormonereceptor, THR)具有竞争结合和/或
拮抗的活性,不同化合物在不同的暴露浓度下具有

不同的 THR 活性。 在荧光信号竞争结合试验中,
BPA、BPS 和 BPF 均可以竞争激活甲状腺素受体

THRα 和 THRβ,结合能力大小是 BPA>BPF>BPS,
并且计算机分子对接模拟试验也证明这些 BPs 能

与 THR 结合。 但是,利用重组的 GH3 细胞模型检

测发现,BPA 和 BPF 在 5 ~ 50 μmol·L-1浓度范围内

以剂量-时间依赖性方式激活 THR,但 BPS 暴露呈现

倒“U”型效应关系,激活 THR 的效应较弱,且在 50
μmol·L-1浓度下具有拮抗 THR 的作用[89]。 Lu 等[90]

经酵母双杂交试验同样发现 BPS 及溴化衍生物四溴

双酚 S(tetrabromobisphenol S, TBBPS)在环境暴露相

关浓度下均能够拮抗斑马鱼 THRβ,并且能影响斑马

鱼胚胎中 THRβ mRNA 的表达,具有一定的抗甲状腺

激素效应。 此外,GH3 细胞也是评价污染物或化学

品甲状腺内分泌活性的良好模型,主要通过目标化合

物对细胞增殖的影响来衡量。 Lee 等[59]利用该细胞

模型研究发现,单独暴露不同 BPs 均能以剂量-时间

依赖性方式促进 GH3 细胞增殖,但分别与三碘甲状

腺原氨酸(T3)共同暴露时,所有 BPs 均未加强 T3 诱

导的细胞增殖效应,高浓度(10-6mol·L-1 )的 BPAF、
BPA、BPB、BPF、BPS 和 BPZ 反而拮抗 T3 诱导的细

胞增殖效应。 总体而言,BPAF、BPF、BPC 和 BPS 的

THR活性均比 BPA 强。 表 7 列举了体外评估 BPs 甲
状腺激素受体活性的方法。
3. 4　 BPs 的神经内分泌干扰效应

研究表明,多种 BPs 暴露能影响神经内分泌系

统并导致人或其他动物神经行为紊乱,包括认知缺

陷、焦虑、抑郁和社交缺陷等,甚至与自闭症和多动

症有一定相关性[92]。 BPs 对神经行为的影响,可能

与扰乱神经分泌系统有关。 此外,神经内分泌系统

与性激素和甲状腺激素通过下丘脑-垂体-性腺(hy-
pothalamic-pituitary-gonad, HPG)轴和 HPT 轴密切联

系,下丘脑释放的促性腺激素释放激素(gonadotro-
pin-releasing hormone,GnRHs)和促甲状腺激素释放

激素(thyrotropin releasing hormone,TRH)能进一步刺

激脑垂体分泌促性腺激素 (gonadotropins,GtHs)和
TSH,GtHs 和 TSH 调控性腺中性激素以及甲状腺中

甲状腺激素的合成和分泌,而性激素和甲状腺激素

又可以通过负反馈机制调控 GnRHs、GtHs、TRH 和

表 6　 体外评估 BPs 雄激素受体活性的动物细胞模型

Table 6　 Animal cell models for in vitro evaluating androgen receptor activities of BPs

细胞模型

Cell models

原理

Principle

检测结果

Detecting results

参考文献

References

PALM

将荧光素酶(Ffluc)报告基因和雄激素反应元件调控的雄激素受体(AR)转

染至人前列腺癌细胞(PC3),构建 PALM 细胞模型

The luciferase (Ffluc) reporter gene and androgen receptor (AR) regulated by

androgen response element were transfected into human prostate cancer cells

(PC3) to construct a PALM cell model

BPA>BPF [77]

CV1

将 AR 表达质粒、携带荧光素酶的小鼠乳房肿瘤病毒(MMTV)和 Rluc 报

告基因共转染至非洲绿猴肾细胞(CV1),构建重组的 CV1 细胞模型

AR expression plasmid, mouse mammary tumor virus (MMTV) carrying lucif-
erase and Rluc reporter gene were co-transfected into African green monkey

kidney cells (CV1) to construct a recombinant CV1 cell model

BPAF>BPA [84]

CHO-K1

将荧光素酶(Ffluc)报告基因和雄激素反应元件调控的 AR 转染至中国仓

鼠卵巢细胞(CHO),构建 CHO-K1 细胞模型

A luciferase (Ffluc) reporter gene and AR regulated by the androgen response

element were transfected into Chinese hamster ovary cells (CHO) to construct

a CHO-K1 cell model

BPE>BPF>BPB>BPA [85]

BPE>BPB ~ BPA>BPF>BPZ ~

BPP≈BPAP>BPAF
[75]
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TSH 的分泌。 因此,BPs 可能通过干扰性激素和甲

状腺激素及其受体信号通路而影响神经内分泌系

统,导致神经行为紊乱。 Kinch 等[92]研究发现低于

人体暴露水平的 BPA 和 BPS 暴露斑马鱼胚胎后导

致了下丘脑神经元的过早发育,AR 信号通路参与

了 BPA 和 BPS 影响神经发育的过程;Qiu 等[93]还发

现低浓度 BPA 和 BPS 暴露斑马鱼胚胎后增加了中

枢和外周神经中枢 GnRH3 神经元的数量,同时延

长了斑马鱼胚胎的孵育时间,kiss1/kiss1 受体信号

以及 ER、THR 和芳香化酶等信号分子也参与其中。
也有研究报道,BHPF 暴露干扰了雌雄斑马鱼在求

爱行为上的偏好,诱发了焦虑和抑郁样症状,下调了

雌激素受体、类固醇激素合成相关基因的表达[94],提
示 BHPF 能同时对生殖和潜在行为产生不良效应。
由此可见,BPs 对内分泌系统的干扰效应不是单一

存在的,神经内分泌、性激素内分泌和甲状腺素内分

泌系统能同时受到 BPs 的影响。
由于各内分泌系统之间存在相互作用,BPs 对

各内分泌系统的干扰效应强弱可能与生物机体的发

育时期密切相关,在胚胎发育早期较为敏感。 研究

发现,孕期暴露 BPAF 后显著影响后代小鼠青春期

时的情绪相关行为,并且雄性后代更易形成焦虑和

抑郁样行为特征,长期记忆能力受到损伤[95];Ji 等[96]

也发现孕期和哺乳期暴露 BHPF 能诱导雄性后代而

降低雌性后代焦虑或抑郁样的行为特征。 因此,
BPs 孕期暴露不仅能影响亲代的神经行为特征,还
能损伤子代的神经系统发育并导致神经行为紊乱。
BPA 能通过脐带血穿过胎盘屏障而在子代体内积

聚[97],推测 BPs 可能直接在胚胎发育早期影响神经

内分泌系统的发育,但其作用机制仍有待研究。
BPA、BPF 和 BPS 等双酚类化合物能干扰雌性大鼠

脑组织中与多巴胺和 5-羟色胺合成分泌相关基因

的表达[98],多巴胺和 5-羟色胺是调控大脑行为的重

要神经递质分子,BPs 对神经递质的影响是否与扰

乱神经内分泌系统相关,两者在 BPs 导致神经行为

紊乱过程中是否发挥协同作用也需要深入研究。

表 7　 体外评估 BPs 甲状腺激素受体活性的方法

Table 7　 Methods for in vitro evaluating thyroid receptor activities of BPs
方法

Methods

原理

Principle

检测结果

Detecting results

参考文献

References

GH3

大鼠垂体瘤细胞(GH3)具有三碘甲状腺原氨酸(T3)依赖性增殖的特性。
通过以 T3 为阳性对照,比较化合物和 T3 对 GH3 细胞增殖或细胞内甲状

腺激素或 dio2 的影响,以评价化合物对甲状腺激素受体(THR)的激动或

� 拮抗活性

Rat pituitary tumor cells (GH3 ) have the characteristics of triiodothyronine

(T3)-dependent proliferation. By using T3 as a positive control, compare the

effects of compounds and T3 on GH3 cell proliferation or intracellular thyroid

hormone or dio2 to evaluate the agonistic or antagonistic activity of com-
� pounds on thyroid hormone receptor (THR)

BPAF>BPF>BPC>
BPS>BPA>BPB>

BPZ>BPAP>BPM>BPP
[59]

重组 GH3

Recombinant GH3

将甲状腺激素反应元件(TRE)调控的荧光素酶(Rluc)报告基因转染至 GH3

细胞中,构建重组的 GH3 细胞模型

The luciferase (Rluc) reporter gene regulated by thyroid hormone response ele-
ment (TRE) was transfected into GH3 cells to construct a recombinant GH3

cell model

BPF>BPA>BPS [89]

酵母双杂交

系统

Yeast two-hybrid
system

将 THR 插入含有 DNA 结合域的质粒中,TRE 基因克隆至含转录激活结

构域的质粒中,将上述 2 种质粒同时转染进入含有报告基因 lacZ 的酵母

� 菌株中,在相应的营养缺陷型培养基上筛选

The plasmid carrying DNA binding domain inserted with THR and another

plasmid containing transcriptional activation domain inserted with TRE were

co-transfected into the yeast strain containing reporter gene lacZ and then

� screened in the corresponding auxotrophic medium

BPAF>BPC>BPA>BPE [91]

注:BPM 表示双酚 M。
Note: BPM means bisphenol M.
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4　 研究展望(Research prospect)
BPs 是一类典型的环境内分泌干扰物,普遍存

在于生态环境和日常消费品中,人类 BPs 暴露风险

尤为突出,已经成为威胁人体健康的重要风险因子。
针对 BPA 已经开展了较为全面的毒性研究和风险

评估,但针对 BPA 替代品的毒性效应研究相对较

少,尤其对内分泌干扰效应的研究仍然缺乏系统且

全面的风险评估数据,存在大量值得探究的科学问

题。 未来研究需要关注以下几个方面。
(1)针对不断涌现的 BPA 替代品和相关衍生物

的内分泌干扰效应进行评估。 许多新型的 BPA 替

代品或其衍生物常作为合成有机物的中间体而广泛

应用,但仍然缺乏相应的毒性研究包括内分泌干扰

效应的评价数据,需要针对此类 BPs 开展全面的内

分泌干扰效应评估。
(2)建立易操作、高通量和高灵敏的外源性化合

物内分泌干扰效应筛查技术。 体外生物学分析方法

是评估外源化合物内分泌干扰效应的理想模式,然
而目前基于哺乳动物细胞或酵母构建的评价方法均

存在一定的局限性,无法同时兼具高灵敏度、高稳定

性和操作简便等需求。 开发高通量、高灵敏和有效

稳定的筛查 BPs 或其他化学物质内分泌干扰效应

的生物分析方法,建立基于此的方法标准,将为

EDCs 内分泌干扰效应评估工作提供技术支撑。
(3)深入研究 BPs 内分泌干扰效应机制。 首先,

在目前对 BPs 内分泌干扰效应研究主要针对性激

素和甲状腺素等内分泌系统基础上,加大对神经、肾
上腺和胰腺等内分泌系统毒性效应与机制的研究,
进一步明确 BPs 对这些内分泌系统的信号识别、传
递和响应的调控机制,挖掘潜在生物标志物;其次,
围绕“神经-内分泌”等调控网络,从整体角度理解

BPs 对机体内分泌的干扰效应与分子机制,分析

BPs 的内分泌干扰效应对机体其他功能的影响或对

其他毒性机制的作用。
(4)BPs 表观遗传效应及遗传毒性研究。 已经有

少量研究表明 BPs 能够通过表观遗传机制发挥内

分泌干扰效应,表观遗传的改变可能产生跨代表型

效应,是长远危害子代健康的潜在分子机制之一。
但目前针对 BPs 表观遗传效应和相关机制的研究

较少,BPs 对表观遗传的影响与其发挥内分泌干扰

效应有何内在联系,是否会遗传至子代并潜在影响

子代的内分泌、神经和生殖发育等值得深入研究,将
从新的角度和层次阐释 BPs 内分泌干扰效应的长

期影响和机制。
(5)加大对多种 BPs 复合暴露的内分泌干扰效

应和毒性机制研究。 环境和人体中 BPs 污染和暴

露数据显示,BPs 的暴露呈现多种化合物共同存在

的模式,其污染多为复合暴露,因而加强对 BPs 联

合暴露效应与机制的研究,将有助于更真实地反映

BPs 的内分泌干扰效应及相关毒性反应终点,评估

BPs 暴露风险。

通讯作者简介:苏晓鸥(1963—),男,博士,研究员,主要研究

方向为饲料质量安全和风险评估。
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