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 在其第八次会议上，持久性有机污染物审查委员会在载于文件

UNEP/POPS/POPRC.8/2 的风险简介草案基础上，在其第 POPRC-8/1 号决定中

通过了氯化萘风险简介。经过修订的上述风险简介文本载于本增编附件，未经

正式编辑。 
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执行摘要 

1. 氯化萘是卤化有机化合物，氯化萘由八种同系物组成，按照分子上的氯原子数量区

分。这些同系物用前缀“1-氯-”至“八氯-”表示，如 1-氯化萘、二氯化萘，等等。其物

理化学属性因氯置换反应程度不同而差异很大。三氯化萘至八氯化萘亲脂性很强，水溶性

和汽压随着氯化程度的增加而减弱。二氯化萘微溶于水，高氯化萘水溶性为几微克/升。 

2. 氯化萘拥有与多氯联苯相似的多种用途，在很多用途中，多氯联苯正逐渐取代氯化

萘。氯化萘制剂的典型功能有电绝缘、阻燃、及对产品的杀菌保护。到上世纪 70 年代末，

氯化萘的产量已经大幅减少，截至全球很多国家几乎终止已知的氯化萘生产活动，全球总

产量约为 15 万至 40 万吨（由于缺乏资料，各种估计数据可能出入很大）。然而，无意排

放仍在继续，表现为氯化萘污染多氯联苯、氯化萘从垃圾填埋场滤出，或在废物焚烧等热

处理过程中排放，其中废物焚烧是当前氯化萘排放的主要来源。以前商业级氯化萘混合物

的同系物特点有别于焚烧过程中或高温工业流程中排放的氯化萘混合物，且被用于区别排

放来源。 

3. 利用羟自由基进行大气氧化处理是消除氯化萘的一种可能办法。二氯化萘至八氯化

萘在大气中的半衰期为 2.7 至 417 天，因此持久性很强，足以发生长程飘移。 

4. 模型结果可预测若干同族体的长程飘移潜力。二氯化萘至五氯化萘能随着全球水汽

蒸发发生多级飘移，目前已确定这些氯化萘很容易污染北极地区。模型分析表明，1,4,6,7-
四氯化萘的长程飘移距离为 2,271 公里（在大气中的半衰期为 10 天）。此外，即使在北极

等偏远地区的非生物和生物采样中都反复检测出了氯化萘。 

5. 北极生物群（无脊椎动物和鱼类）中的氯化萘含量一般为 0.3 至 6 微克/千克脂重，但

在这些偏远地区，个别含量浓度高达 69 微克/千克脂重。其他地区的氯化萘含量水平相

同。全球大气中氯化萘的含量水平通常为 1.6 皮克/立方米，而北极大气中的浓度为 1-8 皮

克/立方米。 

6. 氯化萘转移到了更高的营养级，因此有可能在各类食物网中产生生物放大作用。在

对高氯化萘同系物（四氯化萘至七氯化萘）进行的实地测量中发现了这种转移，这是选择

性新陈代谢和生物放大的结果，导致不同同系物在发生累积时因物种而异。四氯化萘至七

氯化萘在底栖和浮游食物链/网中的生物放大系数、食物链放大系数及营养放大系数大于 1
的情况已有记录数据。四氯化萘至六氯化萘在包括鸟类在内的猎物/捕食者组合中的生物放

大系数较高（高达 90）。对食物链和食物网的若干调查表明，氯化萘的生物累积潜力类似

于或低于多氯联苯，这证实氯化萘和多氯联苯在结构上具有相似性，因此正如预期的那

样，两者在生物累积和生物放大作用方面也具有相似性。目前尚无法获得有关陆地食物链

的数据。  

7. 研究表明，一些剧毒同系物（如 1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六氯化萘）能在水生

食物网发生生物累积和生物放大作用，而五氯化萘、六氯化萘和七氯化萘是生物群中被检

出的最常见同族体。正如实证数据所示，环境中的氯化萘水平非常高，足以在野生鱼中诱

发类似于二恶英带来的细胞反应。此外，在港湾鼠海豚中，四氯化萘至八氯化萘能穿过血

脑屏障这一保护大脑免受二恶英影响的机制。对氯化萘在二恶英类化合物的总体毒性当量

中的测算比例表明，氯化萘在深海食物链中的比例较高，而且是北极环境下鲸类动物体内

总体毒性当量的重要来源。 

8. 可以断定的是，四氯化萘至七氯化萘可以发生生物累积作用。鉴于二氯化萘和三氯

化萘的生物浓缩系数大于 5000，八氯化萘的辛醇/水分配系数大于 5，其他同系物也满足生
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物累积标准。对生物群中二氯化萘、三氯化萘及八氯化萘含量的监测很有限，实地研究报

告显示这些同系物的生物放大系数均不超过 1。  

9. 急性毒性研究表明，若干光蜡混合物有剧毒，同时发现可影响无脊椎动物和两栖动

物的发育。模型分析得出的长期毒性值表明，二氯化萘至七氯化萘能产生有害影响。水生

及陆地生物面临的一大主要威胁是某些氯化萘同系物可能对其产生类似于二恶英的毒性。

这种毒性类似于其他氯化混合物，如多氯代二苯并二恶英/呋喃和多氯联苯、多溴联苯和多

溴二苯醚，主要通过细胞色素 P450 酶的诱导发生介导作用。五氯化萘、六氯化萘和七氯化

萘尤其比低氯化同系物的毒性强。   

10. 氯化萘可通过各种接触路径被人体吸收并分布到全身，其中六氯化萘同系物的半衰

期为 1.5 年至 2.4 年。氯化萘的吸收、分布、代谢和毒性完全因异构体不同而异。六氯化萘

是人体样本中被检出的最常见同系物。目前很难从实验室动物身上获得关于特定同系物的

长期毒性的数据。研究证明氯化萘对胎儿有剧毒，能造成胎儿畸形，其影响类似于其他有

毒二恶英类化合物。此外，即使接触极低浓度的氯化萘，也有可能造成内分泌紊乱。 

11. 一般人群最重要的接触路径是食用食物。通过饮水和呼吸接触的案例也有报道。人

体血液、乳汁和脂肪组织中也检测出了氯化萘。研究证明六氯化萘可通过胎盘和哺乳转

移，因此，人类生命周期的一些敏感阶段都面临这些污染物的威胁。食用受污染的鱼类被

认为是人类接触氯化萘的重要路径之一。 

12. 氯化萘能大幅推高北极空气中二恶英类化合物的毒性当量。氯化萘增加了海豹和白

鲸等北极动物体内的毒性当量，这些动物是土著居民食物的组成部分。研究证明，在人类

接触有机氯农药和多氯联苯的食物来源中，海豹和白鲸及肉类占总量的 90%以上，在某些

情况下，接触水平超过每日允许摄入量。有越来越多的证据表明北极土著居民面临不利健

康影响。不断发育中的胎儿尤其容易受到环境化学品的影响，包括接触各种具有持久性和

生物累积性的有毒物质的影响。因此，强烈建议减少土著居民体内积存的持久性有机污染

物，尤其是氯化萘。 

13. 现有证据表明，氯化萘（即二氯化萘至八氯化萘）在环境中的长程飘移很可能会对

人类健康和环境产生重大不利影响，因此需要采取全球行动。  

 

1.      引言 

14. 2011 年 5 月 10 日，欧洲联盟及其成员国提交了提议将氯化萘列入《斯德哥尔摩公

约》附件 A、B 或 C 的一份提案(UNEP/POPS/POPRC.7/2)，及作为佐证的一份详细档案 
(UNEP/POPS/POPRC.7/INF/3)。 

15. 氯化萘共由 8 组同族体（分别体现为平面芳烃萘分子周围 1 到 8 个氯原子被置换）的

75 种可能同系物组成。本报告中提及的同族体分别为二氯化萘、三氯化萘、四氯化萘、五

氯化萘、六氯化萘、七氯化萘及八氯化萘，这些同族体的结构类似于多氯联苯。2001 年，

《斯德哥尔摩公约》获得通过时，多氯联苯即被列为受控物质。 

16. 氯化萘历来被用于木材防腐、电缆绝缘和电容器，并用作油漆和机械润滑油添加

剂。虽然目前已停用氯化萘，但氯化萘仍存在于多氯联苯制剂中，并在燃烧流程和工业设

施中被无意排放出来。 

17. 本报告收集了有关氯化萘同系物的现有信息，包括特定同系物的环境行为和毒理特

性，同时指出，由于技术混合物、商业制剂及环境样品（包括食品）中存在大量不同毒性

的异构体，信息收集工作有一定的难度。 
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1.1 化学特性    

名称和注册号 

通用名称 氯化萘 

75 种同系物的国际理论化学

和应用化学联合会名称及化

学文摘社编号：  

见附件 1 

别名： PCN 、 polychlorinated naphthalene 、 CNs 、 naphthalene 
chloro- derivatives1,2 

化学文摘社登记号： 70776-03-3  
 

18. 氯化萘的命名法系统多氯联苯的相似，使用图 1.1-1 所示的编号系统。大多数工业生

产的氯化萘是若干种同系物的混合物。附件 2 表 A2-1 根据分析测量值列出了若干种光蜡的

组成情况（来源：加拿大环境部 2011 年数据及 Falandysz 等人 2008 年数据）。其他商用混

合物和商品名称有 Basileum SP-70、Nibren wax D88、Nibren wax D116N、Nibren wax 
D130、Seekay wax R68、Seekay wax R93、Seekay wax R123、Seekay wax R700、Seekay 
wax RC93、Seekay wax RC123、Chlonacire wax 115、Chlonacire wax 95、Chlonacire wax 
130（Jakobsson 和 Asplund，2000 年）及 Cerifal Materials（Falandysz，1998 年）。其物理

状态为稀液到硬蜡不等（国际化学品安全方案，2001 年）。       

19. 虽然在精确测定各种氯化萘方面存在一些分析难度，但目前采用的办法类似于多氯

联苯的分析办法，即首先（对基体）进行碳清理和分馏，然后通过高分辨毛细管气相色谱

法和高分辨质谱测定法测定低氯化萘/高选择性。然而，不到一半的可能同系物可从市场上

买到，以同位素标记的各种氯化萘中仅有几种同系物可从市场买到，如标示为 13C 的三氯

化萘（Kucklick 和 Helm，2006 年）。 

结构 

分子式： C10H8-nCln
 

分子量： 见表 1.1-1 
 

图 1.1-1：从化学结构可看出碳原子编号系统及发生氯原子置换反应的可能位置（数据来

源：UNEP/POPS/POPRC.7/INF/3） 
 
  ClnClm

m + n = 1~8

1

2

3

45

6

7

8

 

不同同族体的物理属性和化学属性 

20. 氯化萘同族体的物理化学属性因氯置换反应程度不同而差异很大。三氯化萘至八氯

化萘亲脂性很强，水溶性和汽压随着氯化反应的增加而减弱；辛醇/水分配系数较高，一般

大于 5。表 1.1-1 中列出的辛醇/水分配系数值是通过实验确定的，附件 1 列出了定量结构属

性关系模型分析值（Puzyn 和 Falandysz，2007 年）。氯化程度较高的同系物的模型分析值

相对较低。 

                                                           
1  UNEP/POPS/POPRC.7/INF/3  
2  ACToR (2012 年) 
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21. 水溶性和蒸气压随着氯化程度的降低而降低。二氯化萘微溶于水，而高氯化的萘的

水溶性为几微克/升。水溶性较低的化学品，其测量值具有较高的不稳定性（加拿大环境

部，2011 年）（比照表 1.1-1，括号内的数值是根据 EPI Suite 程序的 WSKOWWIN1.41 版

模型估算的数值）。Puzyn 等人（2009 年）开发了一个定量结构属性关系模型，用于估算

所有 75 种同系物的水溶性、辛醇/水分配系数对数、辛醇/空气分配系数对数、水/空气分配

系数对数和亨利定律常数。水溶性的估值低于表 1.1-1 中的数值。这些建模后的终点值列于

附件 1。表 1.1-1 概述了不同的同族体组的辛醇/空气分配系数对数和水/空气分配系数对数

的数值范围。 

22. 由于氯化萘具有半挥发性，因此在气相中会吸附于颗粒上。根据亨利定律常数，二

氯化萘至八氯化萘会从潮湿的土壤表面和水中挥发（有害物质数据库，2012 年）。氯化萘

的紫外光谱显示出强吸收峰值为 220-275 纳米，弱吸收峰值为 275-345 纳米。随着氯化程度

的增加，吸收峰值会向更长的波长移动（根据 Brinkman 和 Reymer，1976 年，转引自

Jakobsson 和 Asplund， 2000 年）。 

23. 纯氯化萘是无色晶状化合物（印度理学院，2011 年；泰国提交的附件 E 资料）。 

表 1.1-1.部分物理和化学属性（根据加拿大环境部 2011 年表格修改） 

同系物 分子重

量（克

/摩
尔） 

溶解度

（微克/
升）a 

蒸气压

（帕）b

（过冷液

体，

25°C） 

亨利定律

常数

（帕·立
方米/摩
尔，

25°C）c
 

辛醇/水
分配系

数对数d

辛醇/空
气分配系

数对数e 

水/空气

分配系数

对数e 

熔点

（°C） 
沸点

（°C） 

二氯化

萘 

197.00  137–862 
(2713)  

0.198–
0.352  

3.7–29.2  4.2–4.9 6.55 至 
7.02 

-2.83 至 -
1.98 

37–138  287–298  

三氯化

萘 

231.50  16.7–65 
(709)  

0.0678–
0.114 

1.11–51.2 5.1–5.6 7.19 至 
7.94 

-3.35 至 -
2.01 

68–133  274*  

四氯化

萘 

266.00  3.7–8.3 
(177)  

0.0108–
0.0415  

0.9–40.7  5.8–6.4 7.88 至 
8.79 

-3.54 至 -
2.02 

111–198  未知  

五氯化

萘 

300.40  7.30  
(44)  

0.00275–
0.00789  

0.5–12.5  6.8 - 7.0 8.79 至 
9.40 

-3.73 至 -
2.3 

147–171  313*  

六氯化

萘 

335.00  0.11*  
(11)  

0.00157–
0.000734  

0.3–2.3  7.5 - 7.7 9.62 至 
10.17 

-4.13 至 -
3.04 

194  331*  

七氯化

萘 

369.50  0.04* 
(2.60)  

2.78 x 10-4, 
2.46 x 10-4 

0.1–0.2  8.2  10.68 至 
10.81 

-4.34 至 -
4.11 

194  348*  

八氯化

萘 

404.00  0.08 
(0.63)  

1.5 x 10-6  0.02  6.42–
8.50 

11.64 -5.21 198  365*  

数据来源：除非另外说明，否则为国际化学品安全方案（2001 年）。 
a 括号外的数值是对固体同系物用水饱和法通过实验测定的（Opperhuizen等人，1985 年）；括号内的数值是

使用WSKOWWIN 2000 预测的。 
b 来源：Lei等人（1999 年）。 
c 数值来自Puzyn和 Falandysz （2007 年）。 
d 测量的辛醇/水分配系数对数来源：Opperhuizen （1987 年）、Opperhuizen等人（1985 年）（摇瓶法，

Bruggeman等人（1982 年））、Lei等人（2000 年）（反相高效液相色谱法）。 
e  Puzyn等人（2009 年）估算得出。 
* 使用Lyman等人（1982 年）所列的方法估算的数值。 

1.2 审查委员会就附件 D 资料得出的结论 

24. 持久性有机污染物审查委员会在其于日内瓦举行的第七次会议上根据《斯德哥尔摩

公约》附件 D 的要求对有关氯化萘的提案(UNEP/POPS/POPRC.7/2)进行了评估。委员会在

第 POPRC-7/2 号决定中得出结论，多氯化萘（二氯化萘至八氯化萘）符合附件 D 规定的筛

选标准。委员会还决定设立一个特设工作组，以进一步审查该提案，并根据《公约》附件

E 编制一份风险简介草案。 
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1.3 数据来源 

25. 风险简介草案所依据的数据来源： 

a) 欧 洲 联 盟 及 其 作 为 《 公 约 》 缔 约 方 的 成 员 国 提 交 的 提 案

(UNEP/POPS/POPRC.7/2、 UNEP/POPS/POPRC.7/INF/3)，2011 年。 

b) 持久性有机污染物审查委员会第 POPRC-7/2 号决定，2011 年。 

c) 下列缔约方和观察员根据《公约》附件 E 提交的资料：阿塞拜疆、保加利亚、

喀麦隆、加拿大、中国、哥斯达黎加、爱沙尼亚、德国、危地马拉、日本、基

里巴斯、拉脱维亚、墨西哥、摩纳哥、缅甸、荷兰、挪威、罗马尼亚、圣多美

和普林西比、瑞典、泰国、坦桑尼亚联合共和国、美利坚合众国、国际持久性

有机污染物消除网络和因努伊特人北极圈理事会。 

该资料可从公约的网站上获取
(http://chm.pops.int/Convention/POPsReviewCommittee/POPRCMeetings/POPRC7/
POPRC7Followup/CNAnnexEinformation/tabid/2466/Default.aspx)。 

d) 国际化学品安全方案，氯化萘，简明国际化学品评估文件 34，世卫组织，日内

瓦，2001 年。（http://www.who.int/ipcs/publications/cicad/en/cicad34.pdf） 

e) Crookes, M.和 Howe, P. 1993. 环境危险评估：卤代萘。环境部空气、气候和有

毒物质局有毒物质司建筑研究机构第 TSD/13 号报告 

f) 2011 年加拿大环境部，关于氯化萘生态筛选的评估报告，2011 年 6 月。

（http://www.ec.gc.ca/ese-ees/835522FE-AE6C-405A-A729-
7BC4B7C794BF/CNs_SAR_En.pdf） 

g) 2004 年北极监测评价方案、2002 年北极监测评价方案：北极的持久性有机污

染物。挪威奥斯陆，2004 年

（http://www.amap.no/assessment/scientificbackground.htm） 

26. 除这些资料来源外，还对公共数据库进行了一次文献检索，重点关注近期的科学文

献。使用了如下数据库：美国环保局计算毒理学综合资源（ ACToR ）数据库

（ http://www.epa.gov/actor/ ） 、 美 国 医 学 文 献 检 索 系 统 （ Pubmed ） 
(http://www.ncbi.nlm.nih.gov/entrez/query.fcgi?DB=pubmed) 、 SRC 数 据 库 
(http://www.srcinc.com/what-we-do/free-demos.aspx), 经 合 组 织  eChemPortal 
(http://www.echemportal.org/echemportal/ index?pageID=0&request_locale=en)、美国毒理学数

据 网 （ TOXNET ）  (http://toxnet.nlm.nih.gov/) 、 致 癌 潜 因 数 据 库

(http://potency.berkeley.edu/cpdb.html) 、 日 本 NITE 基 因 组 分 析 数 据 库 
(http://www.safe.nite.go.jp/english/db.html) 、 德 国  GESTIS 数 据 库

(http://www.dguv.de/ifa/en/gestis/stoffdb/index.jsp)、WHOLIS WHO (http://dosei.who.int)、 国
际化学品安全方案 Inchem 数据库 (http://www.inchem.org/)、农药行动网络的农药数据库 
(http://www.pesticideinfo.org/)以及谷歌科学检索 (http://scholar.google.com)。 

27. 一般来说，由于条目的多样性，检索条件包括化学品名称或化学文摘社编号和/或技

术术语组合。由于同样的原因，优先选择了特定的最新科学文章。除非另外说明，上述报

告还载列了没有在本风险简介草案中具体列出的个别参考文献。 

1.4  国际公约下的化学品状况 

28. 氯化萘受少数国际条约和公约的管制： 
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a) 2009 年 12 月，根据第 2009/2 号决定，建议对《远距离越境空气污染公约》下

的《关于持久性有机污染物的奥胡斯议定书》附件一（禁止生产和使用）进行

修正，在其中列入氯化萘。该修正将在三分之二的缔约方通过后生效。 

b) 奥斯巴委员会将氯化萘列入《优先行动化学品清单》（2003 年 6 月）。若需更

多资料，可访问 http://www.ospar.org/。 

c) 《控制危险废物越境转移及其处置巴塞尔公约》附件八将含有氯化萘的废物界

定为危险废物。 

 

2. 与风险简介有关的资料概述 

2.1 来源 

2.1.1 生产、贸易、库存 

29. 值得一提的是，在联合国欧洲经济委员会区域外的生产和使用数据非常稀少，大大

削弱了全球层面对氯化萘排放情况的评估。 

30. 氯化萘在二十世纪前十年已经生产用于技术用途，如用作阻燃或保护纸和织物的电

介质，包括在第一次世界大战期间广泛用于防毒面具的内嵌纸（Hayward，1998 年）。第

二次世界大战后，氯化萘的产量减少，逐渐为塑料（用于绝缘目的）和多氯联苯替代。然

而，直到七十年代，氯化萘仍然是高产化学品（北极监测评价方案，2004 年），二十年代

全世界年产量为 9,000 吨（Jakobsson 和 Asplund，2000 年，转引自北极监测评价方案，

2004 年）。与多氯联苯的产量数据相比，有关氯化萘产量的准确资料寥寥无几，Hayward
（1998 年）认为氯化萘的产量从未超过多氯联苯产量的十分之一（Beland 和 Geer，1973
年，转引自 Hayward，1998 年），并估计 1910-1960 年间美国共生产了 5-15 万吨氯化萘

（Hayward，1998 年；Bogdal 等人，2008 年：13 万吨）。在美国，1977 年后氯化萘产量大

幅减少，1978 年年产量减至 320 吨（国际化学品安全方案，2001 年）。当时产量的减少已

归结为有越来越多的证据证明氯化萘是全球性的污染物（UNEP/POPS/POPRC.7/INF/3）。

有趣的是，在全球诸多地点的大气中氯化萘浓度要比相同地点的多氯联苯的浓度低一个数

量级（Lee 等人，2007 年），这与上文所述的多氯联苯与氯化萘产量估值之间的关系相符。 

31. 相应地，英国的沉积物岩芯表明自二十世纪四十年代初以后，氯化萘的排放量显著

增加，到五十年代末至六十年代中期达到高峰，而此后则减少了 4 倍（Gevao 等人，2000
年）。这一结论与 Bogdal 等人（2008 年）的结论相符，他们发现在二十世纪五十年代中

期，瑞士高山湖泊的沉积物岩芯中的氯化萘含量达到峰值。 

32. 迄今，全球氯化萘总产量的估值在 20–40 万吨（北极监测评价方案，2004 年）与 15
万吨（约为迄今多氯联苯总产量的十分之一（Brinkman & De Kok，1980 年，转引自

Falandysz， 1998 年）之间。 

33. 商用多氯联苯也含有痕量氯化萘（0.01–0.09%：Falandysz，1998 年；Kannan 等人，

2000 年；Yamashita 等人，2000 年）。根据 Noma 等人（2005 年），在所有调查的卤蜡制

剂中都发现了不纯净的多氯代二苯并二恶英（报告含量为 1.5-370 纳克/克）。 

34. 到目前为止，一般认为氯化萘的生产已经终止，尽管仍于 2003 年发现市场上还有受

污染的产品（Yamashita 等人，2003 年，转引自 Bidleman 等人，2010 年），其中日本发现

了几例含氯化萘的产品或氯化萘的技术制剂（Falandysz 等人，2008 年）。日本的报告表

明，实验室和研究用途氯化萘制剂可能是于二十世纪九十年代末从加拿大和联合王国的供

应商进口的（Yamashita 等人，2003 年；Santillo 和 Johnston，2004 年收录的 Falandysz 
2003 年）。 
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35. 中国的一份近期研究表明，目前还没有关于中国的氯化萘技术制剂生产情况的资料

（Pan 等人，2011 年），但是最近江苏省报告，为科研目的生产了少量的八氯化萘（中

国，2011 年）。 

2.1.2 用途 

36. 使用氯化萘主要是因为其化学惰性，包括低可燃性、（电）绝缘性以及耐生物降解

和杀菌功能等稳定性；多氯联苯也有这些属性，并且使用范围相同，因此自第二次世界大

战以后，氯化萘逐渐为多氯联苯所取代（比照 Hayward，1998 年）。 

37. 氯化萘此前的广泛用途包括（国际化学品安全方案，2001 年）： 

低氯化同系物： 

低氯化同系物（1-氯化萘及 1-氯化萘和二氯化萘的混合物）曾用作抗化学腐蚀的计量器液

体和仪器的密封剂、热交换液体、高沸腾特种溶剂、形成色散、发动机曲轴箱添加剂和电

机调试用化合物的成分。1-氯化萘还用作染料的原材料，并因其杀菌和杀虫特性而被用作

木材防腐剂。 

高氯化同系物： 

38. 从数量上来说，最重要的用途是电缆绝缘和阻燃剂、木材防腐剂、发动机和齿轮油

添加剂、电镀遮蔽化合物、生产染料的原料、染色载体、电容器/冷凝器的介质浸渍液和折

射率测试油。氯化萘作为木材防腐剂的用途在二十世纪四、五十年代期间十分流行，但美

国已不再将其用于该用途。其他用途有（澳大利亚国家工业化学品通报和评估计划，2002
年）：电子和汽车应用中的浸渍灌封化合物、纸张涂层和浸渍中的临时粘合剂、陶瓷元件

的粘结剂、合金的铸造材料、研磨和切割润滑油、电池分离器、防潮密封胶。美国环保局

称，在美国，只有非常少量的氯化萘（1981 年约 15 吨/年）仍在使用，主要用作折射率测

试油和电容器的电介质。美国环保局还指出，氯化萘最有可能的新用途是聚合物中间体和

塑料中的阻燃剂（国际化学品安全方案，2001 年）。 

2.1.3 向环境释放 

39. 如上文所述，在联合国欧洲经济委员会区域外的生产和使用数据非常稀少。 

40. 国际化学品安全方案（2001 年）认为含氯化萘物质的废物焚烧和处置是目前环境中
氯化萘的主要来源。Bolscher 等人（2005 年）总结认为，医疗、市政和工业废物的焚烧是

环境中氯化萘的主要来源。就联合国欧洲经济委员会的区域而言，用焚烧的方式进行废物

处置所无意排放的氯化萘被认为是目前最重要的来源（Denier Van Der Gon 等人，2007
年）。大多数废物都是通过医疗、市政和工业焚烧处置。Weem（2007 年）估计在欧洲释

放的所有氯化萘中有 74%是通过废物燃烧产生的。类似的，Lee 等人（2007 年）认为燃烧

过程是目前氯化萘的最重要来源。Denier Van der Gon 等人（2007 年）报告 ，2000 年联合

国欧洲经济委员会欧洲区域的氯化萘年排放量为 1 吨，其中 80%以上是从燃烧中排放。其

他研究者也将市政和特殊废物的焚烧以及（更广泛地来说）燃烧、烘烤和金属回收等热加

工工艺看作重要来源（国际化学品安全方案，2001 年；Falandysz，1998 年）。Falandysz
（1998 年）估计全世界燃烧产生的氯化萘年排放量为 10-100 千克，而迄今为止的氯化萘总

排放量为 1-10 吨。 

41. 还有人怀疑氯化萘是在与二苯并二恶英和二苯并呋喃的类似机制中无意产生的（澳

大利亚国家工业化学品通报和评估计划，2002 年；Bolscher 等人，2005 年）：它们是在二

级有色金属冶金业的冶炼过程中形成的（其生产条件包括加热、含氯再循环和铜等金属的

催化功能；Kannan 等人，1998 年；Ba 等人，2010 年）。Ba 等人（2010 年）计算得出，

每吨再生铜的排放因子是 428.4 纳克毒性当量（铝：142.8；锌：125.7；铅：20.1）。据报
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告，水泥和镁砂生产及铝的精炼过程也是氯化萘的无意产生来源（加拿大环境部，2011
年）。焦化也会释放氯化萘，其排放量为每吨焦炭 0.77-1.24 毒性当量（Liu 等人，2010
年）。在联合国欧洲经济委员会内，氯化萘即从工业中无意释放，但其排放量仅约为废物

焚烧排放量的七分之一，并与其他燃烧过程的排放量近乎相当（Denier van der Gon 等人，

2007 年）。相应地，在联合国欧洲经济委员会，在氯化萘总排放量中，10%来自工业，

11%来自住宅、商业和其他燃烧过程。其余的部分分别来自公用热能、电力和溶剂的生产

和使用（Denier Van Der Gon 等人，2007 年）。垃圾填埋场或旧电器中所含的以前用途

（氯化萘或技术多氯联苯的杂质）也可能释放氯化萘，但难以评估其在目前氯化萘排放量

中所占比例。 

42. 另一个无意排放来源是技术多氯联苯中的痕量氯化萘，迄今在全世界生产的所有亚

老格尔和克罗芬中的含量估计为 100 吨（Falandysz，1998 年）。Denier Van Der Gon 等人

（2007 年）报告，多氯联苯生产过程中产生的氯化萘也是一个潜在来源。 

43. 还有证据（同系物特性简介）表明，氯生产工厂的氯碱工艺也会形成氯化萘，这一

点也可以从以前的氯碱工厂附近收集的鱼中报告有高浓度氯化萘看出（Kannan 等人，1998
年）。虽然一项更早的研究指出，二氯化萘是在对饮用水进行氯化处理过程中作为副产品

形成的，浓度较低（加拿大环境部，2011 年转引自 Shiraishi 等人，1985 年），但最近的文

献没有相关证据能证明这一结果（加拿大环境部，2011 年）。 

44. 附件 2 表 A2-2 列出了与偏远大气区域中的氯化萘分布情况相比之下，不同氯化萘来

源的典型同族体分布情况。北极空气中丰度最高的同系物为三氯化萘（占氯化萘总量的

45%-65%）和四氯化萘（20%-47%），然后是五氯化萘（约 10%），其余的都是高氯化的

同族体。人们已发现，受北极霾趋势影响，北极高纬度地区的科考站（加拿大阿勒特和俄

罗斯杜奈岛）空气中的氯化萘浓度在冬季、春季和秋季有所上升（Harner 等人，1998 年；

Helm 和 Bidleman，2003 年；北极监测评价方案，2004 年；Helm 等人，2004 年；

Bidleman，2010 年）。同系物分析显示，阿勒特站观测到的氯化萘似乎主要来自蒸发源，

而位于副北极区的挪威新奥勒松站观测到的氯化萘则更多来源于燃烧作用。在三个月的采

样期内，阿勒特站发现燃烧产生的氯化萘数量到达氯化萘总量的 4.8%，挪威新奥勒松站发

现这一比例为 19%（Bidleman，2010 年）。 

2.2 环境归宿 

45. 已利用三级逸度模型来预测氯化萘最易出现在哪些环境区划。若仅释放到空气中，

氯化萘往往存留于空气或土壤分区中。若仅释放到水中，氯化萘往往存留于水或沉积物分

区中，情况因同族体类别而异（加拿大环境部，2011年；详细汇编信息可见附件 3表A3-1）。 

2.2.1 持久性 

非生物降解 

46. 根据有害物质数据库（2012 年）所转引的 Lyman 等人（1990 年）的观点，卤代芳烃

类一般不会发生水解。因此，预计所有同系物都不会在水中发生水解。 

47. 有关氯化萘在 30°C 甲醇溶液里进行水中光解的实验数据表明，主要反应方式为脱氯

和二聚化（国际化学品安全方案，2001 年），具体情况取决于置换位置（围取代基大多数

形成脱氯产物，而相对无阻碍的氯化萘会生成二聚物）。有人提出用自由基机制来解释观

测到的产物。这一反应的速度比氯化程度较高的氯化萘要慢。Järnberg 等人（1999 年）利

用自然阳光研究了氯化萘在光蜡 1041 和甲醇溶液中的光解作用。他们发现氯化萘一般会转

变为低氯化同系物，特别是会选择性地丧失 1,8-取代基同系物（其中 1,3,8-二氯化萘、

1,2,4,8-三氯化萘、1,2,5,8-三氯化萘、1,2,4,7,8-六氯化萘、1,2,3,5,8-五氯化萘和 1,2,3,5,7,8-
六氯化萘尤其如此）。 
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48. 如国际化学品安全方案（2001 年）所指出的那样，类似的反应也会发生在环境中，

但根据此信息无法评估这一反应对于空气区划、土壤表层或空气中氯化萘消耗情况的影响

（例如，所有实验都使用甲醇，但都没有确定量子产额和反应速率）。Järnberg 等人

（1999 年）提出，光解作用改变了同系物分布，在比较氯化萘同系物特性和环境样本时必

须考虑到这一点。然而，Järnberg 及其同事的发现在一项关于联合王国历史土壤样本的特

定同系物分析（Meijer 等人，2001 年）中未能得到确认，该分析表明光解作用的相关性较

低。 

49. 关 于 大 气 中 的 光 氧 化 作 用 ， Crookes 和 Howe （ 1993 年 ） 在 文 件

UNEP/POPS/POPRC.7/INF/3 中报告称，对二氯化萘进行烟雾箱实验的结果显示其半衰期为

2.7 天（假设典型的大气中羟基浓度为 5×105 摩尔/立方厘米）。这一数值结果小于 EPI 
Suite 模型组件 AOPWIN 软件（1.92 版本）的预测数据，即 4 天。就其他化合物而言，各

类别（在温度为 25°C，氢氧根离子浓度为 5×105 氢氧根离子/摩尔立方厘米的条件下）的

预测半衰期如下所列：二氯化萘，4 天；三氯化萘，8 天；四氯化萘，18 天；五氯化萘，

39 天；六氯化萘，86 天；七氯化萘，189 天；八氯化萘，417 天。Puzyn 等人（2008 年 a）
得出结论，影响氯化萘在空气中持久性的主要因素为氯化程度和置换分布。 

50. 此外，半挥发性物质会被吸附机制分割成颗粒或雾状（Harner 和 Bidleman，1998
年），因而实际在空气中的半衰期可能数值更大（欧洲委员会，2003 年）。 

生物降解，包括各种分解途径 

51. 根据 Falandysz（2003 年）的观点，氯化萘同系物的热力学数据表明，发生生物降解

的持久性从八氯化萘到二氯化萘逐步下降。泰国（2011 年）也证实了这一点，认为氯化萘

的环境持久性随氯化程度加强而递增。 

52. 加拿大环境部（2011 年）利用 BIOWIN 模型（EPI Suite）对快速生物降解性进行了

定量结构活性关系计算。从四氯化萘到八氯化萘，都未预测到可发生生物降解，在水中的

估计半衰期均≥182 天。BIOWIN 模型就二氯化萘和三氯化萘得出的结果存在矛盾。一般来

说，该模型对非快速生物降解性的预测似乎比对快速生物降解性的预测更具确定性（欧盟

化学品管理局，2008 年）。 

53. Vulykh 等人（2005 年）利用多区划持久性有机污染物飘移三维欧拉模型3计算了以环

境半衰期表示的总体持久性。结果显示，1,4,6,7-四氯化萘在水中的半衰期对于评价其在环

境中的停留时间至关重要。其环境半衰期为 3.2 个月，而在空气、水和土壤等各个区划计

算出的半衰期数值分别为 0.3 个月、12 个月和 57 个月。 

54. Fennell（2004 年）提出，氯化萘可通过除氯菌种 Dehaloccoides 实现脱氯。在研究

中，1,2,3,4-四氯化萘基本上被脱氯为一种不明的二氯化萘同系物。 

55. Kitano 等人（2003 年）发现，利用白腐菌 Phlebia lindtneri 可以使二氯化萘在液体培

养物中发生有氧降解，这一菌种是一种公认的能够分解诸如二恶英、联苯衍生物和多环芳

烃等持久性有机污染物的生物。通过把氧化物转化为单羟基和/或二羟基的氯化萘和二氢二

醇氯化萘，二氯化萘即被分解（比照图 2.2.1-1）。Mori 等人（2009 年）还发现，使用这一

种生物还可以使 1,2,3,4-四氯化萘在14天内的降解程度达到70%。未形成任何脱氯降解产物。 

56. 这些有关氯化萘（二氯化萘和一种四氯化萘）的生物降解研究存在局限性，主要侧

重于在有利的实验室条件下的降解潜力。这些研究都不符合用于生物降解管制评估的测试

准则的各项标准和程序。也没有任何在实地开展的降解研究。 

                                                           
3  http://www.msceast.org/index.php?option=com_content&view=article&id=24&Itemid= 
36&00abd285a5050fb401a1aac822a594df=6bbabc123f107cde5c62ea15af773e27 
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图 2.2.1-1：二氯化萘可能的新陈代谢途径（来源：Kitano 等人，2003 年） 

 
57. 根据一项关于污水污泥上层清液接种体和沉积物的 28 天生物降解化验，在光蜡 1041
混合物中未检测到从四氯化萘到六氯化萘这些同系物成分的任何变化。关于低氯化的氯化

萘，由于缺少分析性测定，未能得出任何结论（Järnberg 等人，1999 年）。国立技术与评

估研究院（2012 年）发现，按照经合组织实验准则 301C，从三氯化萘到五氯化萘都不能

进行快速的生物降解。 

58. Ishaq 等人（2009 年）发现，在曾经吸收了大量氯化萘的厌氧峡湾沉积物中，不论沉

积物深度如何，氯化萘同系物的分布情况几乎保持恒定，而绝对污染程度则随着深度增加

而逐年增加。氯化萘分布的恒定性说明，单一同系物并不会像生物降解研究所预期的那样

优先发生降解。 

59. Gevao 等人（2000 年）在英格兰西北部半农业地区对一个湖的沉积物岩芯进行的氯

化萘分析进一步支持了上述发现。未检测到同族体特征有任何显著变化。然而，此分析论

文没有提及每一沉积物分段中各种不同同系物的统计分析。加拿大环境部（2011 年）计算

得出，三氯化萘到七氯化萘的半衰期（一阶动力学）大于一年（没有关于 1-氯化萘、二氯

化萘和八氯化萘的数据）。计算以一年的理论降解半衰期为基础，但这一数据导致 1962 年

计算得出的浓度水平与 1995 年取样数据相比过高，不符合现实情况。因此有人提出，降解

半衰期必定在一年以上。 

60. 针对土壤区划，Meijer 等人（2001 年）调查了联合王国两种土壤（其中一种土壤在

1968 年经过污泥改良）中氯化萘残留物的时间趋势。加拿大环境部（2011 年）根据这些数

据计算了消散半衰期。样本取自 1972 年和 1990 年。计算得出下列数值：三氯化萘，7.4
年；四氯化萘，13.1 年；五氯化萘，35.3 年。六氯化萘和七氯化萘的浓度未发生明显降

低。计算假设了一阶动力学。然而，对照组土壤中与燃烧相关的同系物显示出上升趋势

（计算其相对于同族体的重量百分比），这表明土壤中的氯化萘在持续沉积，可能对降解

计算产生影响。 

61. 据 Crookes 和 Howe（1993 年），De Kok 等人（1983 年）通过将受污染土壤中的氯

化萘同系物分布情况与经过 10-15年后的光蜡1013对比，确认了氯化萘同系物具有高稳定性。 

62. 有若干证据支持关于三氯化萘到八氯化萘的持久性的结论：化学分子结构决定了其

不会发生水解，且已证实环境条件下发生光解的相关性很低，在水中的预测半衰期≥180
天，在土壤中的预测半衰期>1 年，从历史样本得出的经验证据表明（三氯化萘至七氯化

萘）在沉积物和土壤中的半衰期均>1 年。此外，有关北极和南极的非生物（和生物）基质

中三氯化萘到八氯化萘的监测数据（比照第 2.2.3 节）进一步证实了这些同系物具有持久

性、会发生长程飘移并对偏远地区造成污染。因此可以得出结论，三氯化萘到八氯化萘达

到了关于持久性的标准。 

63. 关于二氯化萘的持久性，模型预测的结果模棱两可，而实验研究则显示其易于发生

生物降解，尽管数据还不是结论性的，有待深入评估。极少有关于这些同系物的监测数据
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报告，部分原因是此类数据未被纳入分析性检测中。然而，根据证据和专家的判断可知，

二氯化萘具有持久性。 

2.2.2 生物累积性 

64. 若干信息来源被用以评估氯化萘的生物累积潜力。 

基于物理化学特性的筛选评估 

65. 氯化萘的辛醇/水分配系数对数值在 4.2 至 8.5 之间。所以这些数值明确体现了其生物

累积性。除了辛醇/水分配系数对数信息，已有所有 75 种氯化萘同系物的辛醇/空气分配系

数对数信息（比照附件 1）。正如 Kelly 等人（2004 年）就呼吸空气的生物所提出的观点

那样，呼吸消解是通过液气交换发生的，此类交换会随着辛醇/空气分配系数升高而消减，

预计在多数哺乳动物体内发生的生物放大作用的辛醇/空气分配系数对数值高于 5。鉴于氯

化萘的辛醇/水分配系数对数值为 4.2-8.5，辛醇/空气分配系数对数值为 5.9-11.6，可以预见

其在呼吸空气的生物体和水生生物体内都有很高的生物累积潜力（辛醇/水分配系数对数高

于 2，辛醇/空气分配系数对数高于 5，据欧盟化学品管理局，2008 年）。 

对水生生物的生物浓缩和生物累积研究 

66. 已对几种氯化萘同系物（六氯化萘除外）开展了实验性的生物浓缩系数研究，得出

的生物浓缩系数值从 2,300 至 34,000 不等（Crooke 和 Howard，1993 年；国际化学品安全

方案，2001 年；加拿大环境部，2011 年）。 

67. Opperhuizen 等人（1984 年）报告了他们就虹鳉鱼进行实验得出的生物浓缩系数值：

二氯化萘，2,300-11,000；1,3,7-三氯化萘，27,000；1,2,3,4-四氯化萘，33,000；1,3,5,7-四氯

化萘，34,000；1,3,5,8-四氯化萘，25,000。对七氯化萘和八氯化萘未观测到摄入现象。这

一实验的死亡率很高（7 天后达到 50%）。就四氯化萘而言，7 天内未达到稳定状态，因此

其生物浓缩系数值很可能被低估了。 

68. 据 Oliver 和 Niimi（1984 年，1985 年），1, 4-二氯化萘在虹鳟鱼体内的生物浓缩系数

值为 5,600，1,2,3,4-四氯化萘为 5,100，八氯化萘为 330。实验中使用甲醇作为共溶剂。

Matsuo（1981 年）报告的三氯化萘、四氯化萘和五氯化萘的生物浓缩系数值分别为 3.76、
9.94 和 4.00（测试物种为鲤鱼）。但未提供实验详情，所转引的来源也未包含进一步信

息。国立技术与评估研究院（2012 年）报告称，在 8 周的接触时期内，当浓度为百万分之

0.05 时，三氯化萘到七氯化萘在鲤鱼体内的生物浓缩系数值为 5,600-11,800，而当浓度为百

万分之 0.005 时，这一数值为 4,400-8,500。 

69. Opperhuizen 等人（1985 年）提出，在>0.95 纳米的分子直径范围内，（由于膜渗透

对生物浓缩机制的影响）鱼类不会摄入七氯化萘和八氯化萘。然而，Oliver 和 Niimi（1985
年）的第二次实验结果表明可能也会存在摄入情况。另外，欧洲化学工业生态学和毒理学

中心（2005 年）建议，分子的质量和大小不应孤立地作为不会发生生物累积的确定性证

据。Falandysz 和 Rappe（1996 年）发现，即便是对于分子质量较大的氯化萘，如七氯化

萘，也是可渗透进生物膜的。 

70. 人们还利用加标沉积物（1,300 纳克 1,2,3,4-四氯化萘/克干重）经净化后对栖息于沉

积物的无脊椎动物（颤蚓和霍甫水丝蚓）进行了 79 天的生物累积性研究。测定的生物浓缩

系数值为 21,000，净化半衰期为 30 天（Crookes 和 Howe，1993 年）。然而，该生物浓缩

系数值是按蚯蚓体内的浓度与孔隙水浓度的比值计算的，并非按照经合组织实验准则所推

荐的沉积物测试物质浓度计算得出。因此，这一结果很可能有所高估。 

71. 总而言之，实验得出的二氯化萘、三氯化萘、四氯化萘和五氯化萘生物浓缩系数值

都高于 5,000。已确定七氯化萘的生物浓缩系数值为 0，八氯化萘的生物浓缩系数值低于
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5,000。目前没有关于六氯化萘的生物浓缩系数信息。不过，通过进食摄入七氯化萘和八氯

化萘这两种同族体是可能的，而且有监测数据（Gewurtz，2009 年）确认了鱼类组织内存

在七氯化萘和八氯化萘残留物。一般来说，对于辛醇/水分配系数对数值高于 5 的物质，可

预测通过进食摄入的可能性要比通过水摄入的可能性大得多（加拿大环境部，2011 年，转

引自 Arnot 和 Gobas，2003 年）。 

72. Tysklind 等人（1998 年）研究了加入不同剂量的光蜡 1001、1014 和 1051（0.1 微克/
克、1 微克/克、2 微克/克和 10 微克/克鱼食）后 17 周内鲑鱼（大西洋鲑鱼）进食过程中氯

化萘在其体内的累积情况。氯化萘的含量随剂量的增加而增加，主要为五氯化萘、六氯化

萘和七氯化萘。进食剂量为 2 微克/克时，1,3,5,7-四氯化萘、1,2,4,5,7-五氯化萘、1,2,4,6,8-
五氯化萘、1,2,3,4,6,7-六氯化萘、1,2,3,5,6,7-六氯化萘和 1,2,3,5,7,8-六氯化萘的生物放大系

数大于 1 且小于 2。Akerblom 等人（2000 年）发现波罗的海鲑鱼（大西洋鲑鱼）通过进食

接触五氯化萘和六氯化萘 41 周后，生物放大系数最高（1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六
氯化萘的生物放大系数为 2.1）。 

毒物动力学和新陈代谢研究 

73. 调查了白斑狗鱼通过进食（虹鳟鱼）吸收 1,2,3,4,6,7-六氯化萘、1,2,3,5,6,7-六氯化

萘、1,2,4,5,6,8-六氯化萘、1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘和 1,2,3,4,5,6,7,8-八氯化萘的效率，发现六

氯化萘的吸收率达 63%-78%，七氯化萘达 68%，八氯化萘达 35%（Burreau 等人，1997
年；转引自 Jakobsson 和 Asplund 等人，2000 年）。 

74. 根据多名调查人员（如 Lundgren 等人，2002 年；Helm 等人，2008 年；Falandysz，
1998 年）对食物链中同族体模式的分析，氯化萘的新陈代谢情况依同系物和生物体而定。 

75. 正如 Falandysz 等人（2003 年）所总结的，相邻碳原子被氯取代的氯化萘更不易进行

生物转化，因此容易通过食物链产生生物累积。换言之，未被替代的相邻碳原子越多，氯

化萘越易进行新陈代谢性降解。下列同系物属于相邻碳原子被氯取代的氯化萘：1,3,5,7-四
氯化萘、1,2,3,5,7-五氯化萘、1,2,4,5,7-五氯化萘、1,2,4,6,7-五氯化萘、1,2,4,6,8-五氯化萘、

1,2,3,4,5,7-六氯化萘、1,2,3,4,6,7-六氯化萘、1,2,3,5,6,7-六氯化萘、1,2,3,5,6,8-六氯化萘、

1,2,3,5,7,8-六氯化萘、1,2,4,5,6,8-六氯化萘、1,2,4,5,7,8-六氯化萘、1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘、

1,2,3,4,5,6,8-七氯化萘和 1,2,3,4,5,6,7,8-八氯化萘。Helm 等人（2008 年）根据其研究数据

（安大略湖食物网研究）建议从以上列表中排除 1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘、1,2,3,4,5,6,8-七氯

化萘和 1,2,3,4,5,6,7,8-八氯化萘。 

76. Opperhuizen 等人（1985 年）计算了氯化萘在鱼类中的半衰期：二氯化萘为 4-6 天，

1,3,7-三氯化萘为 8 天，四氯化萘为 7-30 天。根据国际化学品安全方案（2001 年）的结

论，氯化萘在人体中的半衰期长达数年，表现出极强的生物累积性。第 2.4 节汇编了有关

吸收、分布、新陈代谢和排泄的进一步资料。 

实地数据评估 

77. 在北极熊岛的淡水湖开展的一项食物链研究（浮游生物——小红点鲑——大红点

鲑）表明，四种氯化萘在生物群中的累积情况与多氯联苯类似（Evenset 等人，2005 年）。

从浮游生物到小红点鲑，氯化萘的含量急剧增加，1,3,5,7-四氯化萘、1,2,3,5,7-五氯化萘和

1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六氯化萘的生物放大系数分别为 10、5.3 和 3.6。大红点鲑

和小红点鲑中 1,2,3,5,7-五氯化萘的生物放大系数为 6.4，其他同系物的系数则小于 1。 

78. Lundgren 等人（2002 年）研究了波罗的海波的尼亚湾深海食物链的情况（表层沉积

物——片脚类生物——等脚类生物——四角杜父鱼）。四氯化萘的生物群沉积物累积系数

为 2.9，五氯化萘为 1.4，六氯化萘则为 0.9（均为同族体群组的平均值）。虽然各营养级中

氯化萘的总量不断降低，但具体的四氯化萘、五氯化萘和六氯化萘的生物放大系数都大于
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1。计算出的生物放大系数不高，表明很多同系物已在更高营养级被排泄出去或消解。与其

他同族体相比，六氯化萘的累积性更强。1,2,3,4,6,7-六氯化萘 /1,2,3,5,6,7-六氯化萘和

1,2,3,5,7,8-六氯化萘在等脚类杜父鱼中会产生生物放大作用。研究发现 2,3,6,7-代替的同系

物和没有相邻氢原子代替碳原子的同系物生物放大系数最高（达 0.09-1.4）。 

79. 在波罗的海开展的另一项深海和远洋食物链研究包括营养级研究。所有四氯化萘的

食物链放大系数均小于 1，表明没有产生生物放大作用，而远洋食物链中五氯化萘的食物

链放大系数从 0.66 到 1.29 不等。六氯化萘在深海食物链中会产生生物放大作用，

1,2,3,4,5,6-六氯化萘和 1,2,4,5,7,8-六氯化萘的食物链放大系数最高，为 1.5（Nfon 等人，

2008 年）。 

80. Corsolini 等人（2002 年）发现与营养级较低的生物相比，食肉动物（如韦德尔氏海

豹、贼鸥和北极熊）中氯化萘的含量（总量）更高，表明会产生生物放大作用。未发现某

种特定的氯化萘累积现象，也未确定生物放大系数值。但是，随着营养级增高氯化萘含量

也不断增加，这与同一研究中在南极生物体内发现的多氯联苯的累积趋势类似。 

81. 在安大略湖开展的一项食物网研究（浮游生物、糖虾和端足目生物、饵料鱼和鲑

鱼）表明，氯化萘（总量）的营养级放大系数为 1.25，与 n/m-o-多氯联苯（总量）的营养

放大系数（1.44）相似，但略低。1,3,5,7-四氯化萘、1,2,3,5,7-五氯化萘、1,2,4,6,7-五氯化

萘、1,2,4,5,7-五氯化萘、1,2,4,6,8-五氯化萘、1,2,3,4,6,7-六氯化萘、1,2,3,5,6,7-六氯化萘、

1,2,3,4,5,7-六氯化萘、1,2,3,5,6,8-六氯化萘、1,2,3,5,7,8-六氯化萘和 1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘的

营养放大系数最高（1.23-1.42）。与在远洋食物网中相比，氯化萘在深海中的生物放大程

度较低（Helm 等人，2008 年）。 

82. 有报告显示，大湖地区系统深海食物（海藻/斑马贻贝）中四氯化萘和五氯化萘的生

物放大系数从 3 至 10 不等。但是，贻贝中发现的氯化萘（如八氯化萘）在食物（海底藻

类）中并非都有可观含量。未发现虾虎鱼中多数同系物进一步增加，其主要食物为斑马贻

贝。1,2,3,5,7-五氯化萘/1,2,4,6,7-五氯化萘和 1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六氯化萘属于

例外情况，其生物放大系数分别为 1.6 和 2.2（Hanari 等人，2004 年）。 

83. Falandysz 和 Rappe（1996 年）在波罗的海南部深海食物链的鼠海豚/鲱鱼体内发现，

1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六氯化萘是仅有的两种产生生物放大作用的同系物，其生物

放大系数为 1.2。 

84. Bidleman 等人（2010 年）审查 Järnberg 等人（1993 年）的研究后发现，从鲱鱼到海

鸠，多种氯化萘同系物都会产生生物放大作用。大部分四氯化萘、五氯化萘和六氯化萘的

生物放大系数都低于 5，但 1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六氯化萘的放大系数高达 25，
1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘则为 15。对波罗的海包括鱼类和黑鸬鹚在内的食物链研究表明，黑

鸬鹚体内 1,3,5,7-四氯化萘的生物放大系数最高（10），六氯化萘的生物放大系数最高为

14（Falandysz 等人（1997 年），Bidleman 等人（2010 年）转引）。 

85. Falandysz 等人（1997 年）（转引自加拿大环境部（2011 年））研究了氯化萘在波罗

的海其他捕食者/猎物组合中的累积情况：鲱鱼/浮游生物、棘鱼/浮游生物、长喙鲑鱼/浮游

生物、比目鱼/贻贝、白尾海雕/鱼类和鼠海豚/鲱鱼。研究发现几乎各组中都至少有一种四

氯化萘的生物放大系数大于 1（白尾海雕/鱼类的最大值为 95），还发现五氯化萘的生物放

大程度低于四氯化萘，但鼠海豚除外。在研究的所有生物中，除其他氯化萘会在捕食者同

族体组中产生生物放大作用外，1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六氯化萘会从食物中产生生

物放大作用。七氯化萘在鲱鱼/浮游生物、比目鱼/贻贝、海雕/鸬鹚和白尾海雕/鱼类中会产

生生物放大作用（生物放大系数最大值为 5.7）。一些四氯化萘、五氯化萘和六氯化萘同系

物在白尾海雕/鱼类中的生物放大系数最高，大于 30。 
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86. 根据瑞典（2011 年）的研究，氯化萘的长期趋势和短期临时变化与多氯二苯并对二

英及多氯二苯并呋喃类似，因此它们可能有同样的生物累积/生物放大路径。多名作者在开

展生物放大研究后总结指出，氯化萘的生物放大潜力与多氯联苯类似（Hanari 等人（2004
年）、Corsolini 等人（2002 年）、Evenset 等人（2005 年）和 Helm 等人（2008）年）。 

87. 前没有在北冰洋开展食物链研究，也没有可用的陆地食物链数据。大多数研究都是

在级别较低的食物链/网中开展的，在鸟类中发现有更高级别的生物放大现象。 

88. 已有多项证据可用于评估氯化萘的生物累积潜力：三氯化萘至八氯化萘的辛醇/水分

配系数对数大于 5；实验证明二氯化萘至五氯化萘的生物浓缩系数大于 5000，八氯化萘的

浓缩系数则低于 5000；以及六氯化萘至八氯化萘的进食摄取率很高。在实地测量方面，深

海和远洋食物链/网中四氯化萘至七氯化萘的生物放大系数、食物链放大系数和营养放大系

数均高于 1，表明食物网中存在营养转移和累积。针对其他猎物/捕食者组合（包括鸟类和

哺乳动物）开展的额外研究表明，四氯化萘至七氯化萘会产生生物放大作用。八氯化萘的

监测数据有限，实地研究中未汇报此类同系物的生物放大系数大于 1。原因可能是排放量

较低、预计流动性较低，和/或存在选择性吸收和新陈代谢。由此可证实二氯化萘至八氯化

萘都具有生物累积潜力。 

2.2.3 长程环境飘移潜力 

89. 在附件 D 中，在大气中的半衰期大于 2 天被认为是鉴定长程飘移潜力的标准。计算

出的二氯化萘至八氯化萘在空气中的半衰期（包括一项实验确定的值）从 3 天至 417 天不

等。模型预测结果以及偏远地区生物和非生物环境介质中出现氯化萘均进一步证实了氯化

萘在环境中发生长程飘移的潜力，如下文所示。 

长程飘移模型预测 

90. 根据以多媒介全球持久性有机污染物模型为基础制定的分区图（Wania，2006 年；

Puzyn 等人 2008 年 b 转引），对符合多种环境飘移模式的分区行为确定了四种类型：“飞

行物”（水/空气分配系数对数>0；辛醇/空气分配系数对数<6.5）；“多级飘移”（-4<水/
空气分配系数对数<0；6<辛醇/空气分配系数对数<10）；“单级飘移”（水/空气分配系数

对数<0；辛醇/空气分配系数对数>10）；“浮游物”（水/空气分配系数对数<-2；辛醇/空
气分配系数对数<7）。根据该机制，Puzyn 等人（2008 年 b）将二氯化萘至四氯化萘和五

氯化萘至七氯化萘界定为可发生“多级飘移”的氯化萘。但是，与五氯化萘至七氯化萘相

比，从分配系数可看出二氯化萘至四氯化萘的流动性更高。这些物质能快速在大气和表层

中进行移动，具体取决于温度。八氯化萘被界定为“单级飘移”的氯化萘，表明与其他同

族体相比，其移动性要低很多。 

91. 加拿大环境部（2011 年）根据二氯化萘至五氯化萘的分区特点，计算出了较高的北

极污染潜力值。 

92. Vulykh 等人（2005 年）使用多区划持久性有机污染物飘移三维欧拉模型来预测氯化

萘同系物 1,4,6,7-四氯化萘的飘移情况，1,4,6,7-四氯化萘是四氯化萘的代表物质，也是环境

和来源样本的同系物中分布最广的同族体组（Vulykh 等人，2005 年）。通过降解（54%）

和沉积（46%）可去除的大气中的 1,4,6,7-四氯化萘比例几乎相当。作者们预测其在大气中

的半衰期为 10 天（比照第 2.2.1 节），而且通过沉积移除后，在大气中的停留半衰期为 7
天。他们通过模拟实验得出大气飘移距离（从来源到浓度降至初始值 1/1000 的地点间的距

离）为 2271 千米。作者总结道，在大气中的停留时间和飘移距离都表明 1,4,6,7-四氯化萘

会对偏远地区造成污染（Vulykh 等人，2005 年）。 
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长程飘移：两极地区 

93. 环境样本表明氯化萘在北极地区分布广泛，其中欧洲北极地区含量较高。加拿大和

俄罗斯北极区的样本表明，与多氯联苯污染相比，氯化萘对毒性当量系数的贡献更大

（Bidleman 等人，2010 年）。 

北极空气 

94. Bidleman 等人（2010 年）汇编了北极地区七项研究中的氯化萘大气数据。1990 年至

2005 年间的监测发现，氯化萘在大气中的浓度从 0.66 皮克/立方米增加至 40 皮克/立方米，

增加了两个数量级（为不同同系物的总和，主要是三氯化萘至八氯化萘）。Bidleman 等人

（2010 年）指出，大部分欧洲北极和副北极地点空气中的氯化萘总浓度远远高于西伯利

亚、冰岛、阿拉斯加和加拿大北极地区的含量。一项研究认为，巴伦支海氯化萘含量过高

原因是来自欧洲的空气团。全球大气被动采样监测方案利用采样器发现北极地点的空气含

量为 1-8 皮克/立方米（Lee 等人，2007 年）。比较北极与城市监测点的空气后发现，北极

的空气中主要是三氯化萘，其次是四氯化萘和五氯化萘，约有 2%或更少则是由六至八氯

化萘组成（Harner 等人，1998 年；Helm，2002 年；Helm 等人，2004 年）。城市空气同族

体中明显更多的是质量更重的同系物，其中有很大一部分是五氯化萘甚至是六氯化萘（Lee
等人，2007 年）。 

95. 多名作者（转引自 Bidleman 等人，2010 年）发现三氯化萘和四氯化萘是造成北极地

区空气中氯化萘含量的主要因素。 

96. Helm 等人（2004 年）通过测量加拿大和俄罗斯北极偏远地点的空气发现，源区域的

蒸发式排放可能是这些地点氯化萘的主要来源，虽然冬季燃烧来源也会造成一定影响（如

燃烧标记同系物所示）。 

北极沉积物 

97. 有关副北极区（非北极）沉积物中氯化萘含量的资料很少。波罗的海北部表层沉积

物中的浓度为 1.9 纳克/克干重，而瑞典一个湖中的含量为 0.23 纳克/克（Bidleman，2010
年）。 

北极和南极生物群 

98. Bidleman 等人（2010 年）详尽地列出了北极、副北极和南极生物群中的氯化萘含量

清单（参见上文）。如表 A4-1 和表 A4-2 所示，已在全部营养级和大量偏远地区的不同物

种体内发现氯化萘，这表明长程飘移会对氯化萘在偏远地区的污染造成重要影响。根据

Bidleman 等人（2010 年），使用光蜡混合物作为标准的研究中可能忽视了 1,2,3,6,7-五氯化

萘，因为这些混合物中仅包含微量的 1,2,3,6,7-五氯化萘。该物质通常作为燃烧标记使用。 

2.3 接触 

99. 除其他研究外，全球大气抽样研究表明大气中氯化萘无处不在（Lee 等人，2007
年）。城市或工业环境中大气层中的氯化萘含量最高，但是在极为偏远的北极等地区也发

现了氯化萘（Bidleman 等人，2010 年）。Bidleman 等人（2010 年）指出，1987-98 年间对

挪威峡湾鳕鱼肝的监测中并未发现氯化萘浓度有任何重大变化趋势。20 世纪 90 年代中期

至 2001 年间在英国监测的大气含量也未呈现下降趋势（Lee 等人 2005 年，转引自

Bidleman 等，2010 年）。北极监测评价方案（2009 年）汇报说没有开展研究评估北极地区

氯化萘的时间趋势。 

100. 实验室和监测数据显示氯化萘可被生物利用，生物会从多种接触途径吸收氯化萘。

Persson 等人（2005 年）显示，很高比例的氯化萘在海洋环境中会吸附于颗粒（碳黑和有机

物质），因此氯化萘的生物利用率可能较低。然而目前无法获悉进一步的研究。 
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101. Falandysz （2003 年）审查了 2003 年的食物链污染。鱼类物种黑口新鰕虎鱼（14,000
皮克/克湿重）和蓝蟹（13,000 皮克/克湿重）体内的氯化萘浓度最高。挪威鳕鱼肝脏中的含

量为 45,000 皮克/克湿重，北海鳕鱼肝脏中的含量为 210,000 皮克/克湿重。   

102. 2004 年 Domingo 审查了人类通过饮食接触氯化萘的情况，并估计了其每天的氯化萘

吸收量。据估算，一名体重 70 千克的西班牙男子每天的总吸收量为 45.78 纳克；燕麦、脂

肪和油类是主要的吸收来源。在奶类、蛋类、肉类、肉制品和乳制品、马铃薯、蔬菜和水

果中也发现了氯化萘。作者总结认为，氯化萘占毒性总当量的比例约等于或大于共面多氯

联苯的所占比例，在部分工业化的地区，氯化萘占毒性当量的比例可能较高，因此值得关

注（Domingo，2004 年）。最近，Fernandes 与同事测量了 100 种爱尔兰日常消费食品中的

氯化萘含量（Fernandes 等人， 2011 年）。在奶类、鱼类、乳制品和肉制品、蛋类、动物

脂肪、贝类、内脏、蔬菜和燕麦产品中检测到氯化萘，氯化萘的测量总量水平从奶类的

0.09 纳克/千克整重到鱼类的 59. 3 纳克/千克整重不等。1,2,3,5,7-五氯化萘、1,2,3,4,6,7-六氯

化萘/1,2,3,5,6,7-六氯化萘和 1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘是最常被检测到的同系物。Marti-Cid 等

人（2007 年）研究西班牙儿童通过消费鱼类和海鲜而吸收的化学污染物。就四氯化萘至八

氯化萘的总量而言，发现鲑鱼体内的氯化萘浓度最高，达 227 纳克/千克湿重。据计算，女

孩从鱼类和海鲜消费中吸收的含量约为 0.52 纳克/天，男孩约为 0.97 纳克/天（Marti-Cid 等

人，2007 年）。据 Domingo 等人（2007 年）计算，与一名体重 70 公斤的成年男子通过消

费多种鱼类物种所吸收的总量（从 0.004 纳克/天到最高 0.41 纳克/天不等）相比，可以看出

儿童的吸收量相对较高。 

103. 1979 年测量的人类脂肪组织中氯化萘含量处于纳克级水平（3 至 17 纳克/克），比多

氯联苯浓度约低 500-1,000 倍。在人类母乳样本中检测到 1-3 纳克/克脂重（Hayward，1998
年）。北极监测评价方案（2003 年）指出，人类肝脏和脂肪组织中的浓度显示氯化萘含量

水平比多氯联苯总负荷量低 200-500 倍（Weistrand 和 Norén，1998 年，转引自北极监测评

价方案，2003 年）。这可能在某种程度上反映了第 2.1.1 章中汇报的较低排放量。最近，

Park 等人（2010 年）测量了 61 名健康志愿者体内的多氯二苯并对二英、多氯二苯并呋

喃、多氯联苯和氯化萘含量。血清中检测到的氯化萘平均浓度为 2.1 纳克/克脂重，主要同

系物为 1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘，根据该作者，氯化萘总量占毒性总当量的 26.8%（Park 等

人，2010 年）。人类胎盘中也测量到氯化萘。Leino 与同事在几乎所有样本中都检测到

1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六氯化萘（130 个样本中有 126 个样本超过定量限）；14 种

受测氯化萘总量的第 95 个百分点处的值为 0.14 纳克/克脂肪。与其他卤化化合物相比，氯

化萘比 15 种多溴联苯醚总量约低 50 倍（第 95 个百分点），比 37 种多氯联苯同系物总量

低 350 倍（第 95 个百分点），然而是多溴联苯总量的四倍，大部分的检测值低于定量限

（第 95 个百分点：所有多溴联苯的总量：0.039）。在脂肪中检测到皮克/克级水平的多氯

二苯并对二英/多氯二苯并呋喃（第 95 个百分点：所有 17 种多氯二苯并对二英/多氯二苯并

呋喃的总量：256）（Leino 等人，2011 年）。Falandysz（2003 年）的审查总结了不同国家

（德国、加拿大、瑞典、日本、俄罗斯、哈萨克斯坦）关于人类脂肪中含量的研究，结果

数据从无法检测到（日本福冈）到 250,000 皮克/克脂重（日本大阪）不等。总而言之，食

物被认为是普通大众接触氯化萘的最重要途径，虽然目前无法获得有关不同接触设想方案

的计算估计值。 

2.3.1 环境监测数据 

空气 

104. 全球研究项目“全球大气被动采样”发现，大气中的总体氯化萘浓度为 1.6 皮克/立
方米（来自两大半球和各大洲的 40 个城市场地、工业场地和背景场地的几何平均数）。观

察结果从无法检测到 32 皮克/立方米不等，工业场地和城市场地的含量最高，而约 90%的
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偏远（“背景”）/农村/农业场地的空气浓度维持在 2.5 皮克/立方米以下（Lee 等人，2007
年）。氯化萘主要在北半球被检测到，东欧和亚洲的城市/工业场地的含量最高。另一项于

2002 年夏季举行的覆盖整个欧洲的被动采样活动发现，同系物 1,4,5-二氯化萘、1,4,6-二氯

化萘、1,2,4,5,6-五氯化萘和 1,2,4,5,8-五氯化萘是报告测量值最高的氯化萘种类：1,4,5-二氯

化萘<1.3-4，1,4,6-二氯化萘<1.4-9，1,2,4,5,6-五氯化萘<0.5-5.4，1,2,4,5,8-五氯化萘<0.3-
4.2，单位均为皮克/立方米（Jaward 等人，2004 年 a）。同系物 1,4,6-二氯化萘和 1,2,4,5,8-
五氯化萘是商用光蜡混合物的一部分。然而，1,4,6-二氯化萘也被认为是可供燃烧的标志同

系物。Jaward 等人（2004 年 b）在一份研究中报告指出，13 种定量氯化萘同系物在从北至

南的大西洋横断面的浓度范围为 0.3-86 皮克/立方米空气。南北半球海洋背景中的氯化萘可

比浓度为 1-30 皮克/立方米和 0.3-5 皮克/立方米，其中显示北半球海洋空气中的氯化萘含量

较高。在南非沿岸测量到浓度相当高的氯化萘（南纬 33.88 度）（Jaward 等人，2004 年

b）。日本、中国和大韩民国的空气监测显示其氯化萘浓度分别为 9.5 ± 1.5、61 ± 6 和 16 ± 
2.4 皮克/立方米（Hogarh 等人，2002 年 a）。Harner 等人（2006 年）在农村场地和城市场

地测量了氯化萘。由于持续排放以往使用的技术氯化萘，劳伦琴大湖区城市场地的浓度较

高（达 52 皮克/立方米）。在农村地区，来自燃烧的氯化萘似乎数量更多，与木材和煤炭

燃烧相关的 1,4,6-二氯化萘和 1,2,3,4,6-五氯化萘浓度有所提高（Harner 等人，2006 年）。 

105. 北极空气中也监测到 1-8 皮克/立方米的氯化萘，说明这些化合物进行了长程飘移

（Lee 等人，2007 年）。Harner 等人（1998 年）报告指出，二恶英类氯化萘占北极空气中

由多氯联苯和多氯化萘所引起的毒性当量的 13%-67%。 

106. 加纳于 2010 年 5 月至 7 月期间在全国范围开展了大气持久性有机污染物监控，其观

察结果是全国的氯化萘分离水平显著较高。在北方，低氯化同族体的百分组成有所增加，

可能是因为它们向着盛行风的方向进行飘移。根据同系物情况分析， 1,3,6,8-四氯化萘

/1,2,5,6-三氯化萘被认为是不受控废物燃烧活动所导致的排放的来源标志。加纳空气中的氯

化萘具有与二恶英类似的毒性，估计值为 0.49-5.6 飞克毒性当量/立方米（Hogarh 等人，

2012 年 b）。 

沉积物 

107. Pan 等人（2011 年）汇编了关于采取不同污染制度的多个区域的沉积氯化萘浓度的资

料，其中包括来自该作者的原始数据：虽然大多数区域的浓度低于 10 微克/千克，但工业

影响可以把氯化萘浓度提高到毫克/千克的水平（比照表 A4-1）。 

108. 根据 Bogdal 等人（2008 年）的计算结果，虽然瑞士早已于 1972 年禁用氯化萘，但

表面积为 47.7 平方公里的瑞士图恩湖上每年有 29 克的氯化萘大气沉降物（相当于 6.08 毫

克/公顷/年）（Bogdal 等人，2008 年）。 

（副）极地区域内外的生物群 

109. 根据一份 1993 年的汇编资料，北方地区鱼类的氯化萘水平为 0-10 微克/千克（湿

重）（来自 1984-1990 年间的 7 项研究，转引自 Crookes 和 Howe，1993 年）。最近的一项

元调查（Bidleman 等人，2010 年）涵盖了 1981-2005 年间在北极的研究，调查显示该区域

的生物群含有显著水平的氯化萘（各单项研究算数平均数的几何平均数），浓度范围为

0.3-6 微克/千克脂重，其中海豹的浓度最低，无脊椎动物和海鸟的浓度最高。单项研究中所

显示的平均浓度可高达 74 微克/千克脂重（北极鸥血浆）。Bidleman 等人（2010 年）总结

的数项研究列于附件 4 的表中，同时包括来自非（副）极地区域的补充证据。据报告，在

某一案例中白尾海雕的氯化萘含量异常高，为 0.69-2.6 毫克 /千克（原文照录）

（Falandysz，1998 年）。Falandysz（1998 年）总结了来自瑞典湖泊和河流的鱼类的氯化萘
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浓度，高达 360 纳克四氯化萘至七氯化萘/克脂重重量（肉和肝脏），而波罗的海（格但斯

克湾）全鱼的浓度为 9-290 纳克/克脂重重量。                                                                                               

110. Bidleman 等人（2010 年）研究了来自（副）极地区域不同生物群的同系物分布状

况，按以下生物区分：a) 无脊椎动物和鱼类；b) 海豹；c) 鲸鱼和北极熊；以及 d) 海鸟（见

附件 4 中的图 A4-1）。不同生物群体之间、同一生物群体中不同个体之间、甚至同一物种

中不同器官/部位之间的分布情况相差较大，但它们都有部分共同规律： 

a) 在海豹和海鸟中没有发现七氯化萘（但有例外）。在无脊椎动物/鱼类中发现了

一些七氯化萘，但即使在这些生物中七氯化萘占氯化萘含量的比例仍低于 10%
（有一项例外）。 

b) 在所有生物群体中，海豹的较轻同系物转化率最高，因为其样本只含有三氯化

萘至五氯化萘，其中一个样本除外。 

c) 与其他样本不同，海豹也具有较高的三氯化萘含量。相比而言，在鲸鱼、北极

熊、海鸟和无脊椎动物/鱼类（磷虾除外，因为其氯化萘主要成分为三氯化萘，

还有单体鱼样本除外）中发现的同系物情况显示，三氯化萘所占比例极少或为

零。 

d) 海鸟的同族体情况与鱼类的情况相似，但会转化为较重的六氯化萘，在部分情

况下六氯化萘是其主要的同族体。六氯化萘也是巨头鲸鲸脂和北极熊脂肪的主

要同族体。 

111. Rotander 等人（2012 年）发现副北极/北极海豹和鲸鱼物种的氯化萘浓度（氯化萘总

量）为 0.1-5.2 纳克/克脂重。处于较高营养级的齿鲸种群的浓度最高。在相同区域范围内，

虽然 1997-2006 年间观察到两个物种以及白腰斑纹海豚的平均浓度在三个观察时间点中的

第一个和最后一个时间点之间最高（即在 1997-2002 年的中期观察期达到最高，按时间序

列为准），但是 1997-2006 年间巨头鲸和两种海豹种群的平均浓度比 20 年前低。仅发现来

自西冰架的冠海豹在 1990-2007 年间的氯化萘总量出现明显的和具有统计显著性的下降幅

度（Rotander 等人，2012 年）。 

112. Kannan 等人（2002 年）报告指出，1999 年地中海区域蓝鳍金枪鱼的氯化萘水平为

552 纳克/千克湿重，剑鱼为 15-63 纳克/千克湿重，鸬鹚为 130-795 纳克/千克，来自米兰的

燕子为 700-1,510 纳克/千克湿重。瑞典西岸的大西洋鼠海豚检测到 0.52-0.72 微克/千克湿重

的浓度（Ishaq 等人，2000 年）。经测量，在某个高山环境（瑞士图恩湖）中，白鱼的浓度

约为 1-3 微克/千克脂重（数据来自 Bogdal 等人，2008 年）。 

2.4 受关切的终点的危害评估 

水生生物和陆生生物 

113. 人们已报告了代表不同营养级的几个物种的氯化萘环境毒性，这些物种包括：藻

类、水生植物、无脊椎动物、鱼类、鸟类和鼠类（比照关于对人类健康的负面影响的章

节）。许多研究使用了光蜡混合物，这使得结果难以解读，因为光蜡可能会发生毒理反应

并含有二恶英杂质（Noma 等人，2005 年）。 

114. 加拿大环境部（2011 年）采用生态结构活动关系 0.99 版本（EPI Suite）模型来预测

绿藻、水蚤和鱼类的二氯化萘至七氯化萘的急性毒性和慢性毒性。根据模型结果，海藻是

最不敏感的群组，所有分类群和高氯化同系物的慢性值都明显较低（慢性终点中等有效浓

度范围或慢性值范围：575 微克/升至 0.4 微克/升）。预计鱼类和水蚤的三氯化萘至七氯化

萘的慢性毒性将增加至<0.1 毫克/升。 
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115. 一份水生毒性数据汇编载列于表 2.4-1。如加拿大环境部（2011 年）所述，部分测试

使用了丙酮等增溶剂，因此测试浓度可能比所报告的测试材料的水溶解度高。特定光蜡混

合物的水溶解度未能很好地体现出来。一般而言，以上毒性值（八氯化萘除外）被认为是

可接受的，因为水溶解度相当于受测量毒性值的十倍，且毒性值低于 WSKOWIN 模型的预

测（比照表 1.1-1）。虽然所报告的数据存在不足，但数项研究的结果是基本一致的。 

116. 据第 1.3 节中的数据来源显示，目前没有关于沉积物栖息生物的毒性数据，但考虑到

氯化萘的辛醇／水分配系数较高，并且在受污染地区监测到的氯化萘含量高达毫克/千克

（比照第 2.3.1 节），因此这类生物也会接触到氯化萘。Kannan 等人（2001 年）测量了密

歇根湖沉积物中的若干污染物（包括氯化萘、多氯联苯、多氯二苯并对二英和多氯二苯并

呋喃）。通过使用大鼠肝癌细胞株内的毒性当量系数，估算了多氯联苯、氯化萘、多氯二

苯并对二英和多氯二苯并呋喃占毒性当量浓度的相对比例。氯化萘占毒性当量浓度的比例

最大（占总浓度的 42-84%），多氯二苯并呋喃（8-39%）、多氯二苯并对二英（5-16%）

和多氯联苯（2-3%）分别次之。 

表 2.4-1：氯化萘的水生毒性（该表根据国际化学品安全方案 2001 年数据及加拿大环境部

2011 年数据修改得出） 

氯化萘 物种 持续时长/终点

（效应） 
浓度（毫克/升） 参考资料 

氯化萘 水蚤（大型蚤） 48 小时 半数致

死浓度/无观察

效应浓度 

>530/530 n LeBlanc, 1980 年

八氯化萘 糠虾 96 小时 半数致

死浓度 
>500 n 美国环保局

（1980 年） 
八氯化萘 羊头鲦 96 小时 半数致

死浓度/无观察

效应浓度 

560 n Heitmuller 等人

（1981 年） 

光蜡 1000 海藻 7 天 10%有效

浓度 
0.1 Walsh 等人

（1977 年） 
光蜡 1099 草虾 96 小时 半数致

死浓度 
0.069 m, s Green 和 Neff

（1977 年） 
光蜡 1099 幼马蹄蟹 96 小时? 半数

致死浓度 

0.08 n, s 
在蜕皮间期产生明显

效应 

Neff 和 Giam
（1977 年） 

光蜡 1014 棕虾 96 小时 半数致

死浓度 
0.0075 m 美国环保局

（1980 年） 
光蜡 1014 草虾 96 小时 半数致

死浓度 
0.248 m 美国环保局

（1980 年） 
光蜡 1014 羊头鲦 96 小时 半数致

死浓度 
>0.343 m 美国环保局

（1980 年） 
光蜡 1014 青蛙幼虫 18 小时 半数致

死浓度 
0.1 存活青蛙幼虫的

变态期推后 3 周 
Buggiani（1980
年） 

光蜡 1014 乌贼 96 小时 半数致

死浓度 
>0.343 m 美国环保局

（1980 年） 
光蜡 1013 草虾 96 小时 半数致

死浓度 
0.074 m, s Green 和 Neff

（1977 年） 
n =根据标示浓度；m =根据测量浓度；s =使用了增溶剂。 

 

117. 关于鱼体中慢性毒性的资料仅来自于一项对青鳉部分生命周期作出的非标准评估

（Villalobos 等人，2000 年）。向青鳉鱼卵中注入溶有光蜡 1013、1014 或 1051 的三油酸甘

油酯。青鳉鱼卵在接触该物质后形成胚胎，将鱼苗培养至性成熟（四个月大）后实施安乐
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死。光蜡 1014 是毒性最强的具有剂量反应关系的混合物，对青鳉胚胎的半数致死量是 4.2
纳克/卵，其效力比 2,3,7,8-四氯二苯并对二恶英低 5.5。在达到 3 纳克/卵的最低观测不良效

应水平时，造成的最大危害是使新孵化的胚胎无法鼓起鱼鳔。处于早期成年阶段的雌鱼的

性腺指数大幅下降。此外，光蜡 1051 在所有测试剂量下（0.3-10 纳克/卵，因此无法体现剂

量反应关系）均可使雌鱼的性腺指数在 122 天后出现大幅下降。这些结果表明，水生生物

在敏感阶段接触氯化萘后会产生与二恶英相似的不良反应（甚至可能干扰内分泌）。 

118. 向青鳉鱼卵中注入光蜡 1013、1051 和 1013，经过 122 天后在成年青鳉体内发现了遗

传毒性（微核红细胞）（Talykina 等人，2003 年）。能观察到这一效果的最低接触浓度为

0.3 纳克/卵，相当于 300 纳克/克卵，比在高污染场所实地收集的鱼体组织中观察到这一效

果的最低接触浓度高出 5-10 倍（Belfroid 等人，2006 年）。 

119. 某些氯化萘与芳香烃受体结合后产生的毒性活性与 2,3,7,8-四氯二苯并对二恶英和共

面多氯联苯相似，因此认为氯化萘（五氯化萘、六氯化萘和七氯化萘）的相对效力与共面

多氯联苯相似（Villeneuve 等人，2000 年）。Akerblom 等人（2000 年）发现，在一项为期

41 周的鱼食喂养研究中（光蜡 1014），低剂量组（0.1 微克氯化萘/克鱼食）的乙氧基试卤

灵-O-脱乙基酶活性被激发。在接触 8 周后，鱼体内每克脂肪含 304 纳克四氯化萘到七氯化

萘，这一比例与环境中监测到的水平相似（比照第 108 段）。在最高测试剂量水平下（10
微克/克鱼食），雌鱼的性腺发育推迟。 

120. Corsolini 等人（2002 年）发现，由于北极熊等极地生物体内缺乏有毒的高氯化同系

物（即 1,2,3,4,5,6-六氯化萘、1,2,3,5,7,8-六氯化萘和 1,2,3,6,7,8-六氯化萘），因此氯化萘的

毒性当量可以忽略不计。相反，在安大略湖生物群体内的二恶英类化合物中，氯化萘所占

比例较大，其毒性当量占湖中鳟鱼体内氯化萘和多氯联苯总毒性当量的 12%-22%，而在底

栖生物体内，这一比例则高达 69%（Helm 等人，2008 年）。这是因为其体内含有并积累

了五氯化萘、六氯化萘和七氯化萘（1,2,3,5,7-五氯化萘、1,2,4,6,7-五氯化萘、1,2,3,4,6,7-六
氯化萘、1,2,3,5,6,7-六氯化萘和 1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘）。 

121. 此外，在大白鲸脂内检测到的二恶英及二恶英类化合物中，氯化萘的毒性当量占总

毒性当量的 11%（为平均值，比例范围为 7%-19%）（北极监测评价方案，2004 年），而

在长肢领航鲸脂中，这一比例高达 6%-15%（Bidleman 等人，2010 年）。在北极和副北极

地区的哺乳动物中，领航鲸体内测算得出的 1,2,3,4,6,7-六氯化萘的毒性当量浓度最高，为

4-17 皮克/克脂重（Rotander 等人，2012 年）。这些毒性当量值不足以在鸟类和海洋哺乳动

物体内引发毒理效应（Kannan 等人，2001 年；转引自 Rotander 等人，2012 年）。但

Rotander 等人在计算毒性当量浓度时只考虑了 1,2,3,4,6,7-六氯化萘，而未考虑其他二恶英

类化合物。 

122. 在一项关于鸡和火鸡的饲料研究中发现，光蜡 1014 对火鸡的半数致死浓度为 20 毫克

/千克饲料，但对鸡几乎没有影响（Pudelkiewicz 等人，1958 年；国际化学品安全方案在

2001 年转引）。据报告，每千克饲料中含有 5 毫克光蜡 1014 也会导致不良反应（体重降

低 33%，致死率达 7%）。对火鸡进行总体的组织学检查后发现肝脏变大、发黑。 在 125
毫克/千克饲料的剂量下，八氯化萘对火鸡无明显影响。 

123. 总体而言，在急性毒性研究中，某些光蜡混合物表现出了极强的毒性，观察发现，

这会对无脊椎动物和两栖动物的发育造成影响。二氯化萘到七氯化萘在模拟研究中的慢性

毒性值可造成有害影响。预计二氯化萘到七氯化萘对鱼和水蚤的慢性毒性从 136 微克/升提

到高 0.4 微克/升。对于鱼类的部分生命周期研究显示，这些物质可能产生内分泌干扰效

应。在一次关于鱼类的非标准测试协议中，这些物质表现出遗传毒性。 
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124. 水生和陆生生物面临的一项主要问题是，某些氯化萘同系物可能具有与二恶英相似

的毒性。已发现其中一些毒性较强的同系物（如 1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六氯化

萘）会在水生食物网中不断累积并产生生物放大作用。实验数据显示，环境中的氯化萘含

量较高，足以对野生鱼类造成影响。此外，Ishaq 等人（2000 年）指出，四氯化萘到七氯化

萘可穿越港湾鼠海豚体内的血脑屏障，而这本是保护大脑免受毒物侵害的一个机制。在底

栖食物链中，测算得出的氯化萘的毒性当量占总毒性当量的比例较大，北极环境中鲸目动

物体内的毒性当量也主要来源于氯化萘。 

评估对人类健康的不利影响 

125. 由于氯化萘的异构体种类繁多，且在技术混合物、商业制剂以及粮食等环境样品中

的毒性各异，因此对氯化萘进行毒理评估存在种种困难。尽管氯化萘未纳入官方制定的毒

性当量因子系统，但对氯化萘的毒性研究显示，与多氯联苯、多氯二苯并对二英和多氯二

苯并呋喃等卤化化合物相似，氯化萘的毒性水平取决于卤素原子的数量和位置

（Mc.Conell，1989 年；Kimbrough 和 Jensen 在 1989 年转引）。其中，与四氯二苯并对二

恶英有相似平面结构的氯化萘可能与毒性较强的多氯联苯所能产生的毒性相当（国际化学

品安全方案，2001 年）。此外，与多氯二苯并对二英、多氯二苯并呋喃和多氯联苯相似，

氯化萘可能与芳香烃受体相互作用，并且经部分证实，因接触氯化萘而产生的生化和毒性

反应模式正是二恶英类化合物所引起的典型反应（国际化学品安全方案，2001 年）。某些

氯化萘具有与多氯二苯并对二英、多氯二苯并呋喃和多氯联苯相似的酶诱导性质（芳烃羟

化酶、脱乙基酶和荧光素酶）。活性和持久性最强的氯化萘同系物的相对效力与某些多氯

联苯相似。因此，国际化学品安全方案（2001 年）总结指出，在制定毒性当量因子系统时

应纳入氯化萘（国际化学品安全方案，2001 年）。 

126. 国际化学品安全方案（2001 年）指出，氯化萘可能引起的长期效应是最令人忧虑的

问题，应尽可能地减少接触氯化萘，部分原因是氯化萘在极低剂量下仍可影响内分泌功能。   

新陈代谢 

127. 氯化萘可经由各种进入途径来吸收。大鼠口服接触氯化萘同系物商用混合物（光蜡

1014 和 1051）1、10、30、120 天后，通过对其肝脏和脂肪组织进行分析，调查该物质的

分布情况。10 天后肝脏内的主要化合物是 1,2,3,5,6,7-六氯化萘，这也是 120 天后唯一可检

测到的化合物（Asplund 等人，1986 年）。此外，在对混入 1,2,3,5,6,7-六氯化萘的阻燃剂

BP-6 的研究中发现，这一氯化萘物质是在其中持久存留的主要同系物（Birnbaum 等人，

1983 年；Birnbaum 和 Mac Kinney，1985 年；由 Kimbrough 和 Jensen 在 1989 年转引）。对

氯化萘各同系物的新陈代谢研究发现，高氯化的化合物（五氯化萘到八氯化萘）未经代谢

分解，而含氯量较低的氯化萘则形成了羟基化的氯化萘（Kimbrough 和 Jensen，1989
年）。 

128. 六氯化萘也可在人体内长期存留；根据对食用过受氯化萘污染的米油的三名台湾人

的监测结果，计算得出六氯化萘的半衰期为 1.5 至 2.4 年，与某些多氯二苯并呋喃的半衰期

相似（Ryan 和 Masuda，1994 年；Ryan 等人，1993 年；由国际化学品安全方案在 2001 年

转引）。 

129. 与四氯二苯并对二恶英和其他相关化合物相似，1,2,3,4,6,7-六氯化萘可通过胎盘及哺

乳途径转移到胎儿体内（Omura 等人，2000 年）。 
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实验动物体内的毒性 

急性和亚急性毒性 

130. 对于其他已知的氯化化合物而言，长期低水平接触的累积致死剂量远远低于单次接

触的急性致死剂量。据 Mc.Conell（1989 年）研究（转引自 Kimbrough 和 Jensen，1989
年）发现，多数小型实验动物在单次接触此类物质后的平均致死时间为 2 至 3 周，大型家

畜、犬类以及非人灵长类动物的致死时间相对较长。 

131. 氯化萘的半数致死量主要根据不同的异构体而定：例如，2,3,6,7-四氯化萘的半数致

死量>3 毫克/千克体重（国际化学品安全方案，2001 年）。对豚鼠体内二恶英、呋喃、联

苯、萘系物、溴化萘的四氯化同系物的半数致死量进行了比较。经测算，2,3,6,7-四氯化萘

的毒性效力（用半数致死量表示）为 1，而 2,3,7,8-四氯二苯并对二恶英、2,3,7,8-四氯二苯

并呋喃、2,3,6,7-硫代-β-萘酚和 3,3´4,4´,5,5´-六氯苯的毒性效力则分别为 1883、505、21 和

8。上述各类化合物的毒性主要依据不同的动物种类而定，其中家禽、豚鼠、貂和非人灵长

类动物的敏感度较高。对实验啮齿动物的研究表明，毒性还存在性别差异，例如雌性动物

的敏感度较高，而幼兽的敏感度尤其偏高（Mc.Conell，1989 年；由 Kimbrough 和 Jensen
在 1989 年转引）。  

132. 氯化萘至今仍未纳入国际商定的毒性当量因子系统中。研究人员通过开展体外生物

测定来描述氯化萘在激发鱼细胞系和大鼠细胞系中的乙氧基试卤灵-O-脱乙基酶活性、以及

激活相同大鼠细胞系中的二恶英反应元件荧光素酶报告基因方面相对于四氯二苯并对二恶

英的效力。目的是确定氯化萘对环境样本中总二恶英类活性的相对贡献。六氯化萘表现出

的相对效力约为 10-3；五氯化萘的效力仅次之，约为 10-3至 10-7（低于四氯二苯并对二恶英

的相对效力），与某些多氯联苯的效力相似；低氯化同系物（二氯化萘、三氯化萘和四氯

化萘）的活性则较低（Villeneuve 等人，2000 年）。Blankenship 等人还利用二恶英反应元

件荧光素酶报告基因分析表明，效力最强的同系物是 1,2,3,4,6,7-六氯化萘、1,2,3,5,6,7-六氯

化萘和 1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘，其相对于四氯二苯并对二恶英的相对效力分别是 4 x 10-3和

10-3。光蜡混合物相对于四氯二苯并对二恶英的活性分别为 8.9 x10-3（光蜡 1051）、3.8 x 
10-5（光蜡 1014）和 1.8 x10-3（光蜡 1013）（Blankenship 等人，2000 年）。 

133. Olivero-Verbel 等人（2004 年）使用定量结构属性关系评价氯化萘在以芳香烃受体为

介质的反应中的效力。在 75 种氯化萘物质中，有 14 种的预计活性较高，所有这些物质在

体外实验中都取得了积极的测试结果。它们主要是较高氯化同系物：1,2,6,7-四氯化萘；

1,2,3,4,6-五氯化萘；1,2,3,5,6-五氯化萘；1,2,3,5,7-五氯化萘；1,2,3,6,7-五氯化萘；1,2,4,6,7-
五氯化萘；1,2,3,4,5,6-六氯化萘；1,2,3,4,5,7-六氯化萘；1,2,3,4,6,7-六氯化萘；1,2,3,5,6,7-六
氯化萘；1,2,3,5,6,8-六氯化萘；1,2,3,5,7,8-六氯化萘；1,2,3,6,7,8-六氯化萘；1,2,3,4,5,6,7-七
氯化萘。 

134. 大鼠急性接触氯化萘后，经过 24、72 和 240 小时后，其肝脏内的细胞色素 P-450 总

含量会提高，CYP 1A 酶的活性也会提高（提高 12-15 倍），其中第 240 小时后提高尤为明

显（Galoch 等人，2006 年）。 

135. 使大鼠每隔一天短期接触 125 毫克/鼠的氯化萘（五氯化萘和六氯化萘），26 天后会

出现肝病变和坏死。向兔子皮下注射六氯化萘和七氯化萘的混合物（30 毫克/天），兔子会

在 12 至 26 天内死亡，并出现肝病变和坏死，但注射三氯化萘和四氯化萘混合物后，兔子

无一死亡（国际化学品安全方案，2001 年）。 

136. Kilanowicz 等人（2009 年）研究了氯化萘混合物的亚急性毒性及其对大鼠体内细胞

色素 P-450 水平的影响。使用氯化萘混合物（含类似光蜡 1014 的四氯化萘 54%、五氯化萘

8%、六氯化萘 23%和七氯化萘 14%）按 10 和 100 毫克/千克体重的剂量分别处理雄性
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Wistar 大鼠 7、14 和 21 次。除脂重过氧化增加外，还发现丙二醛水平增加、谷胱甘肽水平

降低，同时细胞色素 P-450（CYP 1A）的诱导作用（10-21 倍）导致体重严重下降

（Kilanowicz 等人，2009 年）。在此后的一项研究中，通过一次性接触和多次接触，显示

了六氯化萘的毒性及其诱导大鼠体内释放 CYP 1A 的可能性。即使是 1 毫克/千克体重的最

低剂量，也会诱导 CYP 1A 大量释放；在按 250 毫克/千克体重的剂量一次性处理以及按 10
毫克/千克体重的剂量多次处理后，观察到体重严重下降。由于脂重过氧化的增加存在剂量

依赖性，有人推断可能产生了氧化应激。使用与上述实验中所用混合物中剂量相同的四氯

化萘进行多次处理， 未显示出明显毒性，各项生物学指标也未出现明显变化（Kilanowitcz
和 Skrzypinska-Gawrysiak，2010 年）。 

137. 使用氯化萘技术混合物处理大鼠和豚鼠的中期实验表明，通过口服、饮食和呼吸接

触后，出现体重下降、肝脏损伤和死亡（Hayward，1998 年）。 

138. 观察表明，家畜比啮齿类实验动物对氯化萘更加敏感。使用氯化萘混合物按照 1.1 毫

克/千克体重/天的剂量处理绵羊，90-135 天后肝脏出现了严重的致命损伤（国际化学品安

全方案，2001 年）。 

表皮刺激、真皮损伤和痤疮 

139. 在五氯化萘和六氯化萘的相关试验中观察到了氯化萘引起的表皮刺激和角化活动。

按 0.69-2.4/毫克/千克体重/天的剂量向牛喂服五氯化萘、六氯化萘、七氯化萘或八氯化萘 5-
10 天后，出现了牛中毒性角化病。据报告，这一严重的系统性疾病可导致死亡、体重严重

下降和肝脏损伤。二十世纪四十和五十年代，美国曾出现牛因意外摄入氯化萘而导致中毒

性角化病的情况。在中期口服或吸入接触的实验动物身上也观察到了类似症状（国际化学

品安全方案，2001 年）。 

氧化应激和脂重过氧化 

140. 氯化萘已被证明可引起氧化应激和脂重过氧化，并减少解毒酶的活动。在使用光蜡

1014 处理过的大鼠的肝脏中，发现共轭二烯的含量上升（表明出现了脂重过氧化），肝脏

和睾丸中超氧化物歧化酶和过氧化氢酶的活动减少。处理 3 个月后，观察到睾丸中谷胱甘

肽过氧化物酶和谷胱甘肽转移酶减少，脂重过氧化过程中唯一的变化是硫代巴比妥酸反应

产物减少。同样，在使用含四氯化萘到七氯化萘的氯化萘混合物处理过的大鼠肝脏中，也

观察到硫代巴比妥酸增加（国际化学品安全方案，2001 年）。 

遗传毒性和致癌性 

141. 有关氯化萘遗传毒性的可用数据有限。在艾姆斯试验中，无论鼠伤寒沙门氏菌 TA98
和 TA100 是否受到代谢活化，1,2,3,4-四氯化萘均未表现出诱变性。目前尚未确定任何关于

更具毒性的同系物的遗传毒性研究。针对青鳉鱼红细胞开展的一项非准则性研究证明了几

种光蜡混合物的遗传毒性（Talykina 等人，2003 年，参见上一节）。   

142. 未使用氯化萘对实验动物进行长期的致癌性研究。   

143. 因此，不能得出关于氯化萘遗传毒性和致癌性的总体结论。 

对生育、繁殖和发育的影响 

144. 报告表明，妊娠期母鼠按 1 微克/千克体重/天的剂量口服 1,2,3,4,6,7-六氯化萘，会影

响其分娩的雄性鼠仔的生育能力（国际化学品安全方案，2001 年）。Kilanowitz 和同事研

究了氯化萘的发育毒性。分别按 0.3、1.0、3.0 和 9.0 毫克/千克体重的剂量向 15-19 只交配

后的雌性 Wistar 大鼠喂服氯化萘混合物（含类似光蜡 1014 的四氯化萘 54%、五氯化萘

8%、六氯化萘 23%和七氯化萘 14%）。与此前研究中所观察到的一样，母体在器官形成期
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按 0.3 至 9 毫克/千克体重的剂量摄入氯化萘，可增加胎仔中的着床后损失数量，从而导致

宫内死亡率明显上升。已发现具有剂量依赖性的胎毒效应，即胚胎体重减少和身长变短、

宫内发育紊乱、骨化过程延迟和内脏发育缓慢。在使用最低剂量的实验中也观察到了胎毒

影响，在母体不具备毒性的情况下，明显表现出了致畸性（Kilanowitcz 等人，2011 年）。

此外还观察到了对家畜繁殖的影响：连续数日或数周在以毫克/千克为单位摄入一定数量

后，出现了精囊和附睾鳞状上皮化生、睾丸退化、精子形成量减少、阴道壁鳞状上皮化

生、子宫充血和出血、流产以及产奶量降低等症状（国际化学品安全方案，2001 年）。 

145. 在妊娠期第 14、15 和 16 天按 1 微克/千克体重/天的剂量摄入 1,2,3,4,6,7-六氯化萘

后，未观察到任何胚胎毒性影响，但发现雄性后代开始产生精子的时间提前。与控制组一

样，在此前处理过的一组大鼠中，也观察到黄体生成素和促卵泡素呈最高水平。因此，人

们认为脑下垂体开始分泌黄体生成素和促卵泡素的时间提前，并进一步认为这一内分泌失

调现象导致精子加速形成。此外，还观察到睾丸重量增加（出生后第 31 和 48 天）、减数

分裂后小管增多（出生后第 31 天）以及精囊重量增加。在出生后第 89 天，精子数量与控

制组无明显差异（Omura 等人，2000 年）。 

 

神经毒性 

一项使用雄性 Wistar 大鼠接触六氯化萘的研究显示，当六氯化萘水平低至不足以产生明显

的毒性症状时，仍会导致长期记忆受损、痛觉敏感性降低以及应力诱发的痛觉丧失

（Kilanowicz 等人， 2012 年）。 

对人体的毒性 

146. 二十世纪四十年代，出现了关于工人接触氯化萘后生氯痤疮的最早报道。其全身症

状包括消化问题、厌食、恶心和眩晕（Touraine 等人，1934 年，转引自 Hayward，1998
年）。据 Crow（1970 年）报告，第一次世界大战期间和二十世纪三十年代后，由于电缆

制造、木材防腐和和石油添加剂中氯化萘的使用增加，氯痤疮在德国大面积爆发。其后美

国、英国和德国频繁报告氯痤疮的爆发（Crow，1970 年，转引自 Hayward，1998 年）。据

Hayward（1998 年）称，1936 年有 3 人在接触某种混有氯联苯的四氯化萘和五氯化萘混合

物后，患上了急性肝性黄疸，数周之后便死亡。二十世纪上半叶发生了一系列中毒致死事

件。报告了若干例接触氯化萘后死亡的事件，其中一些人因患急性黄色肝萎缩而致死

（Hayward，1998 年）。 

147. 第二次世界大战期间，在一家电缆制造工厂的雇工中开展了一项死亡率群组研究。

研究发现，由肝硬化导致的死亡率过高，有人认为其与接触氯化萘的慢性影响有关（Ward
等人，1996 年）。Popp 等人（1997 年）发现接触氯化萘的 16 名工人中，有 6 人出现肝功

能异常和谷氨酰转肽酶值升高，在一些案例中还发现了脂肪肝。 

148. 故意让 31 名 25 至 35 岁的男性用不同部位的皮肤接触矿油中的光蜡 1014（主要含五

氯化萘和六氯化萘）两个月。4-6 周后出现氯痤疮，并且在处理期过后继续生长和扩散。发

现毛囊上皮转化为角蛋白，导致膜和皮脂腺损耗，同时产生炎症反应。处理过后一年后仍

存在明显的色素沉着和疤痕。据描述，主要含二氯化萘、三氯化萘、四氯化萘、七氯化萘

和八氯化萘的光蜡 1000、1001、1052 和 1051 不会导致痤疮（Shelley 和 Kligman，1957
年，参考 Hayward，1998 年）。 

149. 在电气厂使用绝缘蜡包裹线圈时，通过皮肤接触和吸入烟气接触到四氯化萘和五氯

化萘的工人中，有 95%（59 人中的 56 人）患上了了氯痤疮，并出现头痛、疲劳、眩晕和

厌食等全身反应（Kleinfeld 等人，1972 年）。 
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150. 一项在 9,028 名工人（近三分之一为女性）中开展的群组研究表明，氯化萘接触与恶

性赘生物频发存在联系。接触氯化萘 1 年以上的工人可能患结缔组织肿瘤，潜伏期可达 25
年。此外还报告了大量胃部、直肠、气管、支气管和肺部生长恶性赘生物的案例。据报

告，该群组中 460 名氯痤疮患者中，有大量死于两项罕见死因，即食道中的良性和不明赘

生物，但总体死亡率并未增加。该研究的限制因素在于氯化萘的接触时间过短（其中最长

为 5 年，80%的人最长接触了 2 年），并同时接触了石棉（Ward 等人，1994 年）。 

3. 资料综述 

151. 自二十世纪初开始，生产的氯化萘被用于广泛用途，在五十年代末和六十年代中期

达到顶峰，此后其产量便急剧下滑。据估计，1920-1965 年期间，全球总产量达 15-40 万

吨。氯化萘曾作为多氯联苯中的污染物被无意排放，至今高温工业工艺中仍在产生氯化

萘。以往在垃圾填埋或旧式器械中的用途（技术多氯联苯中的氯化萘或杂质）的排放看似

合理，却难以评估。市区内仍在不断排放曾经建议使用的技术氯化萘。2002 年报告了类似

光蜡的氯化萘制剂的非法交易案例，对许多国家而言，有关氯化萘生产和使用的信息不

足。在已知的氯化萘排放中，燃烧（主要为垃圾焚化）被认为是当前最重要的来源，全世

界每年的排放量为 10-100千克。据估计，2000年欧洲垃圾焚化产生的氯化萘占总排放量的74%。 

152. 人们发现，东亚地区的氯化萘浓度达到了 61 皮克/立方米。全球大气被动采样研究显

示，各大陆和源距离的特征值为 1.6 皮克/立方米。北极的浓度为 1-8 皮克/立方米，该地区

二恶英类污染物释放的毒性当量大部分来自氯化萘。沉积物范围内的氯化萘水平为 0.01-10
微克/千克干重（数量级），但在受污染区域可达几毫克/千克干重。（副）北极生物群范围

内的氯化萘水平通常为 0.1-1 微克/千克脂重，但却不断测量到大于 10 微克/千克的浓度。 

153. 除通过监测数据证明存在长程飘移外，模型结果也预测了几种同族体的长程飘移。

二氯化萘至五氯化萘能随着全球水汽蒸发发生多级飘移，目前已确定这些氯化萘很容易污

染北极地区。还发现二氯到五氯化萘在北极地区具有较高的潜在污染风险。1,4,6,7-四氯化

萘的模拟飘移距离为 2,271 公里（在大气中的半衰期为 10 天）。 

154. 由于缺少水解功能基团，氯化萘无法水解，但在环境条件下可发生光分解。根据以

往从土壤收集的环境样本来看，其作用微乎其微。氯化萘在大气中还可被氢氧基氧化。然

而，随着氯置换数量的增多以及计算出的半衰期延长（包括从二氯到八氯化萘的半衰期实

验确定值为 2.7 到 417 天），氧化率会降低。 

155. 在有利的实验条件下，已证明了二氯化萘和三氯化萘的生物降解性，这些实验利用

专门的异降解真菌进行。但目前尚未进行任何实地降解（仿真）研究。然而，分析以往土

壤中的样本，并将土壤中同族体资料与沉积物岩芯中的进行对比，可确定三氯到七氯化萘

在两种环境中的半衰期均大于 1 年。 

156. 氯化萘转移到了更高的营养级，因此有可能在各类食物网中产生生物放大作用。在

对高氯化萘同系物（四氯化萘至七氯化萘）进行的实地测量中发现了这种转移，这是选择

性新陈代谢和生物放大的结果，导致不同同系物在发生累积时因物种而异。四氯化萘至七

氯化萘在底栖和浮游食物链/网中的生物放大系数、食物链放大系数及营养放大系数大于 1
的情况已有记录数据。四氯化萘至六氯化萘在包括鸟类在内的猎物/捕食者组合中的生物放

大系数较高（高达 90）。对食物链和食物网的若干调查表明，氯化萘的生物累积潜力类似

于或低于多氯联苯，这证实氯化萘和多氯联苯在结构上具有相似性，因此正如预期的那

样，两者在生物累积和生物放大作用方面也具有相似性。目前尚无法获得有关陆地食物链

的数据。 

157. 可以断定的是，四氯化萘至七氯化萘可以发生生物累积作用。鉴于二氯化萘和三氯

化萘的生物浓缩系数大于 5000，八氯化萘的辛醇/水分配系数大于 5，其他同系物也满足生



UNEP/POPS/POPRC.8/16/Add.1 

 29

物累积标准。对生物群中二氯化萘、三氯化萘及八氯化萘含量的监测很有限，实地研究报

告显示这些同系物的生物放大系数均不超过 1。 

158. 急性毒性研究表明，若干光蜡混合物有剧毒，同时发现可影响无脊椎动物和两栖动

物的发育。模型分析得出的长期毒性值表明，二氯化萘至七氯化萘能产生毒性反应。预计

鱼类和水蚤的三氯化萘至七氯化萘的慢性毒性将增加至<0.1 毫克/升。水生和陆生生物面临

的一项主要问题是，某些氯化萘同系物可能具有与二恶英相似的毒性。 

159. 氯化萘的二恶英类毒性机制取决于氯化程度。定量结构活性关系估算以及体外和体

内试验已证明，氯化萘的毒性随氯原子数量的增加而加强，并且与氯原子的结构有关；现

已证明六氯化萘的毒性最强，五氯化萘和七氯化萘的毒性也较强。 

160. 研究表明，一些剧毒同系物（如 1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六氯化萘）能在水生

食物网发生生物累积和生物放大作用，而五氯化萘、六氯化萘和七氯化萘是生物群中被检

出的最常见同族体。正如实证数据所示，环境中的氯化萘水平非常高，足以在野生鱼中诱

发类似于二恶英带来的细胞反应。此外，在港湾鼠海豚中，四氯化萘至八氯化萘能穿过血

脑屏障这一保护大脑免受二恶英影响的机制。对氯化萘在二恶英类化合物的总体毒性当量

中的测算比例表明，氯化萘在深海食物链中的比例较高，而且是北极环境下鲸类动物体内

总体毒性当量的重要来源。 

161. 已证明氯化萘可与芳香烃受体相互作用，因而可引起二恶英类化合物特有的毒性反

应。若干短期和中期测试证明其具备急性剧毒性，例如体重减轻、肝损伤以及在相对较低

的浓度下（>3 毫克/千克）引起迟发性死亡，但已有报告称其毒性远远高于四氯二苯并对二

恶英（大约高三个数量级）。另外，在实验室和家畜动物身上已观测到皮肤病变刺激和角

化症状。在大鼠体内观测到其致畸作用的证据、氯化萘的内分泌干扰效应及对生育能力的

影响，还在每日接触氯化萘的家畜动物（毫克/千克体重）体内观测到生育能力异常现象。

在大鼠体内观测到了神经毒性现象。但是，关于特定同系物对实验室动物的影响方面，试

验数据不足。 

162. 除了 1-氯化萘和四氯化萘的测试结果呈阴性外，没有关于氯化萘遗传毒性的数据。

一项针对鱼类的非准则性研究证明了光蜡混合物的遗传毒性。未对实验动物进行长期的致

癌性研究。同时尚未发现关于可能免疫毒性效应的研究。职业研究已证明了其对人类健康

产生的不利影响；其中有些影响也出现在动物研究中（如皮肤反应、肝脏疾病、死亡）。

有证据显示出氯化萘与某些特定癌症频发存在联系。 

163. 研究证明氯化萘对胎儿有剧毒，能造成胎儿畸形，其影响类似于其他有毒二恶英类

化合物。接触氯化萘的鱼类出现了性腺发育迟缓的现象。已发现在妊娠期 14 至 16 天内给

幼鼠服用剂量为 1 微克/千克体重/天的 1,2,3,4,6,7-六氯化萘能加速大鼠雄性后代的精子形成

过程，表明即使接触极低浓度的氯化萘，也有可能造成内分泌紊乱。 

164. 一般人群最主要的接触途径是食物（例如鱼类）。通过饮水和呼吸接触的案例也有

报道。人体血液、乳汁和脂肪组织中也检测出了氯化萘。氯化萘增加了海豹和白鲸等北极

动物体内的毒性当量，这些动物是北极土著居民食物的组成部分。研究证明，在人类接触

有机氯农药和多氯联苯的食物来源中，海豹和白鲸及肉类占总量的 90%以上，在某些情况

下，造成接触水平超过每日允许摄入量。有越来越多的证据表明北极土著居民面临不利健

康影响。不断发育中的胎儿尤其容易受到环境化学品的影响，包括接触各种具有持久性和

生物累积性的有毒物质的影响（北极监测评价方案，2003 年）。 

4. 结论陈述 

165. 尽管欧洲经委会区域的商用氯化萘生产自其在 20 世纪上半叶大批量生产后大幅下

降，但废物焚烧可能是当前氯化萘的主要来源。垃圾填埋场或旧电器中所含的以前用途
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（氯化萘或技术多氯联苯的杂质）也可能释放氯化萘，但难以评估。另外，欧洲经委会区

域以外地区之前和目前的生产量及无意排放量在很大程度上是未知数。 

166. 氯化萘通过大气作用飘移至远离当地来源地的北极和副北极区域。若干氯化萘同族

体在环境中具有持久性，对食物网和食物链的调查表明，氯化萘有选择地在无脊椎动物、

鱼类、海鸟和海洋哺乳动物体内累积。 

167. 氯化萘表现出了二恶英类毒性机制，因而加强了共面多氯联苯等二恶英及二恶英类

化合物的整体毒性。五氯化萘、六氯化萘和七氯化萘的一些剧毒同系物被确认能在生物群

中发生生物累积作用，同时还是生物群中被检测出的最常见同族体，因而捕食者有可能接

触较高浓度的此类有毒化合物。值得关注的是接触较低浓度的此类化合物所产生的内分泌

干扰效应以及其可能对野生生物及其后代造成的长期影响。虽然缺乏有关受关切的终点

（如致癌性和免疫毒性）的试验数据，但不能根据其与多氯联苯的已知毒性的毒理及结构

类似而排除这些影响。氯化萘可能引起的长期效应是最令人忧虑的问题，应尽可能地减少

接触氯化萘。 

168. 人们（尤其是北极土著居民）的生存环境中存在氯化萘及一系列其他污染物，包括

已受到管制的二恶英类化合物，如多氯联苯，因此体内积存的污染物在不断增加。北极土

著居民体内的若干此类污染物水平（包括多氯联苯）已超过指导值。新的证据表明，以低

于先前估计的程度接触持久性有机污染物以及汞和铅等重金属将影响人体健康，尤其是儿

童健康（北极监测评价方案，2009 年）。 

169. 因此可以得出结论，氯化萘（尤其是二氯化萘至八氯化萘）在环境中的长程飘移很

可能会对人类健康和环境产生重大不利影响，因此需要采取全球行动。 
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附件 1 

氯化萘特性和定量结构属性关系建模数据4 

#氯化萘 氯化萘同系物 化学文摘社编号
5
 对 数 值

（ Log10 ）

水溶性 [微
克 / 立方分

米] 

辛醇 /
水 分

配 系

数 对

数 

辛醇 /空
气 分 配

系 数 对

数 

水 /空气

分 配 系

数对数 

亨利定律常数

[帕 立方米/摩
尔] 

1 1-氯化萘 90-13-1 3.29 3.97 6.02 -2.05 22.21 

2° 2-氯化萘 91-58-7 3.10 3.93 5.93 -2.01 24.48 

3 1,2-二氯化萘 2050-69-3 2.58 4.47 6.85 -2.38 10.26 

4 1,3-二氯化萘 2198-75-6 2.40 4.61 6.68 -2.07 21.00 

5 1,4-二氯化萘 1825-31-6 2.48 4.67 6.76 -2.09 20.15 

6° 1,5-二氯化萘 185-30-5 2.40 4.58 6.61 -2.03 23.24 

7 1,6-二氯化萘 2050-72-8 2.43 4.63 6.56 -1.93 29.15 

8 1,7-二氯化萘 2050-73-9 2.52 4.59 6.77 -2.18 16.22 

9 1,8-二氯化萘 2050-74-0 2.87 4.20 7.02 -2.83 3.67 

10 2,3-二氯化萘 2050-75-1 2.41 4.47 6.79 -2.32 11.95 

11 2,6-二氯化萘 2065-70-5 2.27 4.45 6.55 -2.10 19.64 

12° 2,7-二氯化萘 2198-77-8 2.22 4.63 6.61 -1.98 25.95 

13° 1,2,3-三氯化萘 50402-52-3 1.81 5.07 7.63 -2.57 6.72 

14 1,2,4-三氯化萘 50402-51-2 1.78 5.41 7.50 -2.09 19.99 

15 1,2,5-三氯化萘 55720-33-7 1.71 5.31 7.37 -2.06 21.70 

16 1,2,6-三氯化萘 51570-44-6 1.74 5.25 7.34 -2.09 19.98 

17 1,2,7-三氯化萘 55720-34-8 1.75 5.23 7.60 -2.37 10.65 

18 1,2,8-三氯化萘 55720-35-9 2.11 4.59 7.94 -3.35 1.11 

19 1,3,5-三氯化萘 51570-43-5 1.61 5.41 7.33 -1.92 29.96 

20 1,3,6-三氯化萘 55720-36-0 1.44 5.50 7.19 -1.68 51.24 

21 1,3,7-三氯化萘 55720-37-1 1.60 5.31 7.32 -2.01 24.21 

22 1,3,8-三氯化萘 55720-38-2 1.92 4.95 7.59 -2.63 5.75 

23 1,4,5-三氯化萘 2437-55-0 1.90 4.86 7.57 -2.71 4.84 

24 1,4,6-三氯化萘 2737-54-9 1.60 5.29 7.31 -2.02 23.64 

25 1,6,7-三氯化萘 55720-39-3 1.72 4.95 7.49 -2.54 7.19 

26 2,3,6-三氯化萘 55720-40-6 1.55 5.16 7.38 -2.23 14.75 

27°* 1,2,3,4-四氯化萘 20020-02-4 1.09 5.71 8.44 -2.72 4.68 

28° 1,2,3,5-四氯化萘 53555-63-8 0.99 5.85 8.25 -2.40 9.78 

29 1,2,3,6-四氯化萘 149864–78–8 0.85 5.80 8.10 -2.31 12.24 

30 1,2,3,7-四氯化萘 55720-41-7 0.92 5.62 8.29 -2.68 5.22 

31 1,2,3,8-四氯化萘 149864–81–3 1.27 5.16 8.62 -3.45 0.87 

32 1,2,4,5-四氯化萘 6733–54–6 1.09 5.63 8.35 -2.72 4.76 

33 1,2,4,6-四氯化萘 51570-45-7 0.88 6.04 8.06 -2.02 23.54 

34 1,2,4,7-四氯化萘 67922-21-8 0.81 6.01 8.09 -2.08 20.72 

35 1,2,4,8-四氯化萘 6529–87–9 1.27 5.61 8.43 -2.83 3.69 

36° 1,2,5,6-四氯化萘 67922–22–9 0.95 5.79 8.05 -2.26 13.72 

                                                           
4  Puzyn 和 Falandysz（2007 年），Puzyn 等人（2009 年） 
5  摘自国际化学品安全方案（2001 年）及 Jacobsson & Asplund （2000 年） 
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#氯化萘 氯化萘同系物 化学文摘社编号
5
 对 数 值

（ Log10 ）

水溶性 [微
克 / 立方分

米] 

辛醇 /
水 分

配 系

数 对

数 

辛醇 /空
气 分 配

系 数 对

数 

水 /空气

分 配 系

数对数 

亨利定律常数

[帕 立方米/摩
尔] 

37 1,2,5,7-四氯化萘 67922–23–0 0.81 5.95 7.97 -2.03 23.36 

38 1,2,5,8-四氯化萘 149864–80–2 1.30 5.51 8.17 -2.66 5.47 

39 1,2,6,7-四氯化萘 149864–79–9 0.99 5.72 8.28 -2.56 6.81 

40 1,2,6,8-四氯化萘 67922–24–1 1.18 5.33 8.33 -3.01 2.44 

41 1,2,7,8-四氯化萘 149864–82–4 1.50 5.25 8.79 -3.54 0.71 

42 1,3,5,7-四氯化萘 53555–64–9 0.72 6.10 7.88 -1.78 40.66 

43 1,3,5,8-四氯化萘 31604–28–1 1.08 5.63 8.13 -2.50 7.87 

44 1,3,6,7-四氯化萘 55720–42–8 0.80 5.91 7.99 -2.08 20.61 

45 1,3,6,8-四氯化萘 150224–15–0 0.93 5.81 8.00 -2.18 16.25 

46° 1,4,5,8-四氯化萘 3432–57–3 1.28 5.14 8.42 -3.29 1.28 

47 1,4,6,7-四氯化萘 55720–43–9 0.95 5.90 8.08 -2.19 16.15 

48° 2,3,6,7-四氯化萘 34588–40–4 0.77 5.71 8.16 -2.45 8.75 

49 1,2,3,4,5-五氯化萘 67922–25–2 0.57 6.03 9.33 -3.30 1.24 

50° 1,2,3,4,6-五氯化萘 67922–26–3 0.21 6.34 9.00 -2.66 5.48 

51 1,2,3,5,6-五氯化萘 150224–18–3 0.18 6.25 8.92 -2.67 5.28 

52°* 1,2,3,5,7-五氯化萘 53555–65–0 0.13 6.49 8.79 -2.30 12.45 

53° 1,2,3,5,8-五氯化萘 150224–24–1 0.55 5.98 9.11 -3.13 1.83 

54 1,2,3,6,7-五氯化萘 150224–16–1 0.17 6.21 8.95 -2.74 4.55 

55 1,2,3,6,8-五氯化萘 150224–23–0 0.37 6.02 8.98 -2.96 2.73 

56 1,2,3,7,8-五氯化萘 150205–21–3 0.66 5.67 9.40 -3.73 0.46 

57 1,2,4,5,6-五氯化萘 150224–20–7 0.43 6.16 9.03 -2.87 3.34 

58 1,2,4,5,7-五氯化萘 150224–19–4 0.13 6.24 8.85 -2.61 6.13 

59 1,2,4,5,8-五氯化萘 150224–25–2 0.66 5.91 9.23 -3.32 1.19 

60 1,2,4,6,7-五氯化萘 150224–17–2 0.10 6.42 8.82 -2.40 9.89 

61 1,2,4,6,8-五氯化萘 150224–22–9 0.33 6.14 8.94 -2.80 3.95 

62 1,2,4,7,8-五氯化萘 150224–21–8 0.54 6.03 9.12 -3.09 2.03 

63 1,2,3,4,5,6-六氯化萘 58877–88–6 -0.19 6.32 10.03 -3.71 0.49 

64* 1,2,3,4,5,7-六氯化萘 67922–27–4 -0.38 6.53 9.84 -3.31 1.21 

65 1,2,3,4,5,8-六氯化萘 103426–93–3 -0.01 6.04 10.17 -4.13 0.19 

66° 1,2,3,4,6,7-六氯化萘 103426–96–6 -0.51 6.68 9.73 -3.04 2.24 

67* 1,2,3,5,6,7-六氯化萘 103426–97–7 -0.53 6.59 9.62 -3.04 2.27 

68 1,2,3,5,6,8-六氯化萘 103426–95–5 -0.29 6.50 9.86 -3.36 1.07 

69° 1,2,3,5,7,8-六氯化萘 103426–94–4 -0.20 6.31 9.81 -3.50 0.78 

70 1,2,3,6,7,8-六氯化萘 17062–87–2 -0.24 6.02 9.93 -3.91 0.31 

71 1,2,4,5,6,8-六氯化萘 90948–28–0 -0.16 6.26 9.86 -3.60 0.62 

72 1,2,4,5,7,8-六氯化萘 103426–92–2 -0.16 6.25 9.88 -3.64 0.57 

73°* 1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘 58863–14–2 -0.95 6.57 10.68 -4.11 0.19 

74 1,2,3,4,5,6,8-七氯化萘 58863–15–3 -0.72 6.48 10.81 -4.34 0.11 

75°* 1,2,3,4,5,6,7,8-八氯化萘 2234–13–1 -1.35 6.43 11.64 -5.21 0.02 

°…天然化合物（至 2012 年可从市场购买） 

* … 13C 同位素标签（至 2012 年可从市场购买） 
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附件 2 

表A2-1：通过分析测量确定的选定商用混合物的成分（Falandysz，2008 年和

加拿大环境部，2011 年） 

同系物 光蜡 1031 光蜡 1000 光蜡 1001 光蜡 1099 光蜡 1013 光蜡 1014 光蜡 1051 卤蜡 R93** 

1-氯化萘 65 15 0 0 0  0  0.1  - 

二氯化萘 30  76 2.7-4.3*  3.6  0.5  0.7  0.1  1 

三氯化萘 7.6  6.4  36-52  38.7  13  6  0.1  27-41* 

四氯化萘 6.4  1.3  40-58*  48  53.3  16  0.3  52-62* 

五氯化萘 1.1  0.4  3.3 -3.9* 9  30  48  0.1  6.2-9.8* 

六氯化萘 0.2  0.3  0.1  0.5  3.2  25 0.3  0.1-0.2* 

七氯化萘 0.1  0.1  0  0.1  0.1  3  8  0 

八氯化萘 0.1  0  0  0  0  0.1  91 0 

*数值对应不同的分离程序 
**表示特性 
 

表 A2-2：比较不同氯化萘来源的典型同族体模式与氯化萘远程大气模式 

氯化萘来源 典型同族体模式 来源 

焦化 氯化程度较低，高丰度：1-氯化萘 Liu 等人, 2010 年  

二级有色金属冶金 气相氯化程度较低：1-氯化萘至三氯化

萘；飞尘：主要为高度氯化的同系物 
Ba 等人, 2010 年 

热生成 丰度: 1,3,6,8-三氯化萘/1,2,5,6-三氯化

萘，1,2,3,6,7-五氯化萘，1,2,3,4,6,7-六
氯 化 萘 /1,2,3,5,6,7- 六 氯 化 萘 ，

1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘 

转引自 Liu 等人, 2010 年 

光蜡系列 见附件 2  

燃烧源 四氯化萘：1,2,3,6-氯化萘，1,3,6,7-氯
化萘，1,2,3,6,7-五氯化萘（光蜡混合物

中无此类同系物）另外：三氯化萘：

1,2,3- 三氯化萘 , 1,2,8- 三氯化萘 , 

1,2,7-三氯化萘/1,6,7-三氯化萘, 1,4,6-
三氯化萘, 2,3,6-三氯化萘, 四氯化萘:

1,2,3,4-四氯化萘，1,2,4,8-四氯化萘，

1,2,5,6-四氯化萘，1,2,6,7-四氯化萘，

1,2,5,6-四氯化萘/1,3,6,8-四氯化萘，

2,3,6,7- 四 氯 化 萘 ， 五 氯 化 萘 :

1,2,3,4,6-五氯化萘, 1,2,3,5,6-五氯化

萘, 1,2,3,5,7-五氯化萘/1,2,4,6,7-五氯

化萘, 1,2,4,7,8-五氯化萘  ，六氯化

萘：1,2,3,4,6,7-六氯化萘/1,2,3,5,6,7-六
氯化萘， 1,2,3,6,7,8- 六氯化萘，和

1,2,3,4,5,6,7-七氯化萘 

概述 Bidleman 等人, 2010 年 

2,3,6,7-替代同系物 Järnberg 等人, 1999 年 城市废物焚烧 

三氯化萘 Helm 等人, 2004 年 

远离来源的氯化萘环境模式 典型同族体模式 来源 

北极空气 三氯化萘: 58–64%, 四氯化萘: 25–40%, 
五氯化萘: 2–3%; 较重的氯化萘: 0–7% 

三 个 北 极 站 （ Dunai, Alert, 
Tagish）；Helm 等人计算，2004
年 

 三氯化萘: 48–65%, 四氯化萘: 6–47%, 
五氯化萘: 8–10%,较重的氯化萘: 1–2% 

雷索柳特和加拿大群岛；Helm 等

人，2002 年，转引自：印度化学

品理事会 国际消除持久性有机污

染物联盟，2011 年 
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附件 3 

表 A3-1： 环境介质间氯化萘的分离（来源：加拿大环境部） 
 
 100%接收排

放的环境区

划： 
分离物质的百分比： 

  空气 水 土壤 沉积物 
二氯化萘 空气 96.6 0.94 2.26 0.2 
 水 9.44 74.7 0.22 15.6 
 土壤 0.43 0.05 99.5 0.01 

三氯化萘 空气 64.8 0.21 34.5 0.49 
 水 4.59 28 2.45 65 
 土壤 0.22 0.01 99.8 0.02 

四氯化萘 空气 33.4 0.12 65.5 0.99 
 水 1.59 10.6 3.12 84.7 
 土壤 0.19 0.27 97.4 2.13 

五氯化萘 空气 3.99 0.09 91.8 4.09 
 水 0.08 2.05 1.72 96.2 
 土壤 0 0 99.9 0.11 

六氯化萘 空气 56.2 0.17 34 9.62 
 水 0.02 1.77 0.01 98.2 
 土壤 0 0 99.9 0.12 

七氯化萘 空气 36.4 0.22 50.9 12.5 
 水 0 1.71 0.01 98.3 
 土壤 0 0 99.9 0.13 

八氯化萘 空气 14.6 0.4 70.2 14.8 
 水 0.2 2.61 0.97 96.2 
 土壤 0.69 1.5 42.4 55.4 

数字已精确到两位小数，因此列总和无需合计至 100% 
 

附件 4 

表 A4-1：不同区域沉积物中的氯化萘浓度值 

地点 最小值-最大值[微克/千克干

重] 
 来源 

瑞典 0.14–7.6 * Järnberg 等人（1993年） 

威尼斯泻湖 0.03–1.51 * Eljarrat 等人（1999年） 

波罗的海 6.7 * Falandysz 等人（1996年） 

波的尼亚湾 0.27–2.8 * Lundgren 等人（2002年） 

巴塞罗那海岸 0.17–3.27 * Castells 等人（2008年） 

青岛海岸 0.2–1.2 * Pan 等人（2007年） 

安大略湖 21–38 * Helm 等人（2008年） 

东京湾 1.81 * Yamashita等人（2000年） 

比特菲尔德，工业区 2 540 * Brack 等人（2003年） 

佐治亚海岸，前工业区 23 400 * Kannan 等人 (1998年) 

莱州湾（有大量生活和工业废水排入） 0.05–5.1  Pan 等人（2011年） 

10 处湖泊和海域 0.14–7.6  Järnberg 等人 1999 年 

埃斯韦特湖，联合王国，1962 年  12.15  Gevao 等人 2000 年 

埃斯韦特湖，联合王国，1995 年 2.821  Gevao 等人 2000 年 

*转引自 Pan 等人（2011 年） 
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表 A4-2：根据 Bidleman 等人（2010 年）的 10 个独立来源编制的无脊椎动物

和鱼类体内的氯化萘浓度[微克/千克脂重]   

生物群 地点 年份 数值 平均值

北极生物群  

浮游动物 1999年 0.14–0.16 0.15 

北极红点鲑，小型 1999–2001年  0.81 

北极红点鲑，大型 

熊岛，Ellasjøen，挪威

1999–2001年 0.45–1.4 0.85 

北极红点鲑，小型 1999–2001年  0.29 

北极红点鲑，大型 
熊岛，Ellasjøen，挪威

1999–2001年 0.32–0.68 0.5 

浮游植物 1991–1993年  17.1 

浮游动物 1991–1993年  4 

端足目动物 1991–1993年  28.5 

糠虾幼体 1991–1993年  4 

等足目动物 1991–1993年  8.4 

鲱科鱼 1991–1993年  1.9 

四角杜父鱼 

波罗的海中部/北部 

1991–1993年  1.9 

端足目动物 1991–1993年 12–69 28 

等足目动物 1991–1993年 3.9–16 9.2 

四角杜父鱼 

波的尼亚湾/海 

1991–1993年 0.54–1.5 1.1 

白鲑鱼 大温德尔湖，瑞典 1986年  2.6 

北极鳕鱼 Vestertana峡湾，挪威 1987–1998年 0.13–1.06 0.42 

1999年 2.6–5.6  鲱鱼 

2001–2003年 0.53–3.4 2.4 

鲑鱼 2001–2003年 1.6–2.5 2 

江鳕 2001–2003年 1.6–1.8 1.8 

梭子鱼 2001–2003年 2.3–5.0 3.6 

鲈鱼 2001–2003年 1.0–3.0 1.7 

白鲑鱼 

波的尼亚湾/海 

2001–2003年 1.0–4.6 1.9 

欧白鲑 波的尼亚湾 2001–2003年 0.16–0.32 0.24 

七鳃鲤  2001–2003年 0.88–1.0 0.93 

鲱鱼 波的尼亚海 2002年 0.3–2.9 1.7 

1988年  2.9 
帕亚拉，芬兰 

1988年  2 

1988年  4.9 
Etukrunni，芬兰 

1988年  2 

1988年  4.4 

江鳕 

Seskarø，瑞典 
1988年  0.98 

梭子鱼 大温德尔湖 1988年  2.6 

江鳕 2001–2003年  1.3 

梭子鱼 2001–2003年 1.0–1.2 1.1 

鲈鱼 2001–2003年 0.6–0.6 0.6 

梭子鱼-鲈鱼 2001–2003年 0.16–0.24 0.2 

白鲑鱼 2001–2003年 0.29–0.33 0.31 

欧白鲑 2001–2003年 0.53–0.68 0.6 

欧鳊 

奥卢湖，芬兰 

2001–2003年 0.24–0.73 0.49 

南极生物群     

磷虾 罗斯海 1994年  0.1 



UNEP/POPS/POPRC.8/16/Add.1 

 44 

生物群 地点 年份 数值 平均值

矮鳍肩孔南极鱼 1995年 0.081–0.13 0.1 

鳄鱼 
特拉诺瓦湾 

1995年 0.12–0.15 0.12 

银鱼 罗斯海 1994年  0.91 

 

表 A4-3：根据 Bidleman 等人（2010 年）的 10 个独立来源编制的海洋哺乳动

物和鸟类体内的氯化萘浓度[微克/千克脂重] 

生物群 地点 年份 数值 平均值 

北极     

1993 年 0.035–0.071 0.051 

1993 年 0.045–0.049 0.047 

2002 年 0.12–0.54 0.32 

庞纳唐，加拿大 
 

1999–2002 年 0.09–0.42 0.23 
格赖斯峡湾，加拿大 2003 年 0.15–0.59 0.27 
萨克斯港，加拿大 2001 年 0.023–0.18 0.072 
孔斯峡湾，斯瓦尔巴 1981 年  0.038 
伊托考托米特，格陵兰 2002 年 所有同系物（无日期） 0.13* 

环斑海豹 
 

凯凯塔苏瓦克，格陵兰 2002 年 所有同系物（无日期） 0.12* 

2000–2001 年 0.92–27 4.8 

2000–2001 年 0.38–1.4 1.1 

港海豹 阿拉斯加湾，美国 

2000–2001 年 0.31–0.90 0.59 

1994 年 0.036–0.26 0.18 吉米如特，加拿大 

1994 年 0.30–0.38 0.33 

1999 年 0.20–0.89 0.42 哈得逊海峡，加拿大 

1999 年  0.56 

2000 年 0.11–0.21 0.16 

白鲸 

纳斯塔波卡，加拿大 

2000 年 0.081–0.33 0.16 
小须鲸 格陵兰 1998 年 所有同系物（无日期） 0.18* 

2001 年  3.66 

2001 年  0.99 

长鳍领航鲸 法罗群岛 
 

2001 年  2.22 
阿拉斯加，美国 1997–1999 年  3.2 北极熊 

伊托考托米特，格陵兰 1999–2002 年 0.49–0.53 0.51 

2002–2004 年 1.8–162 49 

2002–2004 年 1.34–126 74 

熊岛，挪威 
 

2002–2004 年 1.34–119 62.8 
新奥尔松，斯瓦尔巴 2002 年  0.88 
Festningisfjord，斯瓦尔巴 2002 年  0.97 

北极鸥 
 

1998 年 4.1–17.1 10.6** 
黑腿海鸥 1998 年 3.1–9.1 6.1** 
黑海鸽 1998 年 8.0–29.5 18.8** 

北方水域冰间湖，加拿大 
 

1998 年 1.7–8.7 5.2** 厚嘴海鸦 

利奥波德王子岛，加拿大 2005 年 1.27–2.12 1.68 
瓦尔德，挪威 2001 年  参见银鸥 
孔斯峡湾，挪威 2001 年  2.16 

大黑背鸥 
 

Rolvsøya in Valfjord，挪威 2002 年  1.35 
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生物群 地点 年份 数值 平均值 
阿尔塔，挪威 2001 年  参见银鸥 
索玛若伊，挪威 2001 年  2.45 
Lyngøyan in Øksnes，挪威 2002 年  参见银鸥 
Kirkjubøreyni，法罗群岛 2002 年  0.96 

小黑背鸥 Góðadular，法罗群岛 2002 年  0.5 
银鸥 瓦尔德，挪威 2001 年  1.39 
银鸥 Rolvsøya in Valfjord，挪威 2002 年  2.06 
银鸥 阿尔塔，挪威 2001 年  1.06 

Lyngøyan in Øksnes，挪威 2002 年  1.6 
萨尔特流，挪威 2002 年  2.44 

银鸥 

Givaer，挪威 2002 年  4.65 

1998–1999 年  2.55 法罗群岛 

1998–1999 年  3.75 

2005 年 1.64–2.56 2 利奥波德王子岛，加拿大 

2003 年  1.3 
维拉角，加拿大 2003 年  1.4 

暴风鹱 

北方水域冰间湖，加拿大 1998 年 17.6–48.2 32.9** 

南极生物群     
1994 年  6.07 南极贼鸥 

1994 年  5.71 

1996 年  0.077 韦德尔海豹 

特拉诺瓦湾 

1997 年  1.6 

*所有不可检测的同系物（定量限以下），通过取代 1/2 定量限值估算上限 
**中点值 
 

表 A4-4：根据 Bidleman 等人（2010 年）以外来源编制的北极生物群中的氯

化萘浓度： 

生物群  区划  单位  最小值‐最大值

（平均值±标

准差） 

年份  地点  来源 

北极熊 脂肪组织

（56.3±15.1 %脂

重） 

微克/千克湿重 0.7–29.3 
(4.4±7.3) 

2002 年 斯瓦尔巴 Gabrielsen 等

人，2004 年 

海狮 鲸脂 微克/千克脂重 1.2–58 
(16.3±28) 

2004 年 利文斯顿岛，

南极 
Schiavone 等
人，2009 年 

 

图 A4-1：（副）极地生物群中发现的同系物模式。来源：Bidleman 等人，

2010 年 
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图表说明（摘自 Bidleman 等人，2010 年）：北极、副北极和南极生物群中的氯化萘同族体

（占氯化萘总量的百分比）。括号中的符号说明：W=整体，M=肌肉，L=肝脏，C=除净的

（除去头部和内脏），B=鲸脂，F=脂肪，P=血浆。本图包括含有 3 个或多个同族体的报

告；排除了那些仅包含上限的报告。缺乏同族体可能表示未发现或未测量同族体（参见原

始研究资料）。当给出数值区间时，本图取其中点，得出同族体百分比的中心值，但合计

并非总是 100%。在上述情况下，图中数据仍显示为标准化的 100%。图中列出了研究的生

物（分析同族体）和数据来源。无脊椎动物和鱼类：浮游植物（4-6-氯化萘）；磷虾(3–
8)；等足目动物，四角杜父鱼(4–7)；鲱鱼(4–8)；梭子鱼，江鳕(4–8)；南极鱼, 鳄鱼，银鱼 
(3–8)。海豹： 环斑海豹 1 (3–7)，环斑海豹 2 (4–6)；港海豹(3–8)；韦德尔海豹(3–8)。鲸和

北极熊：白鲸(3–7)；长鳍领航鲸(4–7)；北极熊(3–8)。海鸟：北极鸥(4–7)， (3–6)；暴风鹱

(4–7)，(3–8)；黑腿海鸥(3–8)；黑海鸽(3–8)；厚嘴海鸦(4–6) 以及 (3–8)；南极贼鸥(3–8) 。 

 
 
 


