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增编 

乙型六氯环己烷风险简介 

 

    在其第三次会议上，持久性有机污染物审查委员会根据文件 UNEP/POPS/POPRC.3/18 所载

草案，通过了关于乙型六氯环己烷的风险简介。下文即经修正的风险简介案文。该案文未经正

式编辑。 
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执行摘要 

墨西哥是《斯德哥尔摩公约》缔约国，该国提议将林丹、甲型六氯环己烷和乙型六氯环己烷列入《斯德哥尔

摩公约》附件A、B或C。2006年11月，林丹风险简介文件在审查委员会最后一次会议上通过后，委员会做出

决定，认为乙型六氯环己烷（乙型HCH）也符合《公约》附件D中所列的筛选标准，应进一步细化风险简介

草案提案及其准备工作。 

在全球普遍使用了将近40年之后，工业级六氯环己烷已经逐渐被林丹（γ-六氯环己烷）所取代。2000年之后，

没有关于大量使用工业级六氯环己烷的报道。但林丹的生产、有害废弃物场地、垃圾填埋场和污染场也可能

向环境中排放这种污染物。基于工业级六氯环己烷（包括乙型六氯环己烷）危险性和普遍性的考虑，其使用

要符合国内和国际上的相关条例和禁止规定。 

在环境中，非生物降解过程对乙型六氯环己烷转归性的作用不大。因此，光解和水解的作用不明显。在有利

的条件下，乙型六氯环己烷可被生物降解。但是，与γ-六氯环己烷和甲型六氯环己烷相比，乙型六氯环己烷

是最难降解的异构体。实验和现场数据（包括长期土壤研究）显示，在土壤中，尤其是在低温下，乙型六氯

环己烷具有持久性，主要附着于颗粒物，淋溶的可能性很小。 

基于乙型六氯环己烷的物理化学特性，这种物质有可能通过某种途径（主要是洋流）在经过长距离迁移后，

从其源头迁移到北极。在北冰洋中，已经发现了乙型六氯环己烷，水生和陆生物种以及人类体内也存有乙型

六氯环己烷。 

在全球普遍禁止和限制后，局部地区的乙型六氯环己烷水平已有所下降。但在一些最近曾暴露于乙型六氯环

己烷的地区和/或高污染区，乙型六氯环己烷水平仍然在上升。但是，生产林丹过程中处理乙型六氯环己烷残

余物的有害废弃物场地和垃圾堆积场也引起了人们的特别关注。由于乙型六氯环己烷具有持久性，所以在所

有环境介质中（不包括近期使用过乙型六氯环己烷的地区和/或高污染区），仍然可以发现低环境背景值的乙

型六氯环己烷。有关北极非生物环境的数据极少，其部分原因在于：相对于其他的HCH异构体而言，乙型六

氯环己烷水平较低。与这一情况相反的是，在北极生物区（包括海洋哺乳动物和鸟类）内，乙型六氯环己烷

的浓度很高，而且正在呈上升趋势。  

乙型六氯环己烷存在于陆生和水生食物链中。在生物区和北极生物网中，尤其在较高营养级中，乙型六氯环

己烷可有生物蓄积和生物放大作用。对于人类而言，可能会发生脂肪组织蓄积、并在血液和母乳中有很高的

浓度。乙型六氯环己烷由母亲传给胎儿和哺乳期婴儿。 

乙型六氯环己烷对水生生物有急性毒性作用，对鱼类可产生雌激素效应。鸟类后代健康水平的下降，以及北

极熊体内维生素A浓度的下降与乙型六氯环己烷和各种六氯环己烷的水平有关。  

毒物学研究显示，乙型六氯环己烷可导致神经和肝中毒。通过动物实验发现，乙型六氯环己烷可产生生殖效

应和免疫抑制效应，并对生育能力有影响。国际癌症研究署（IARC）已将乙型六氯环己烷列为可能对人类致

癌的2B组。有些流行病学研究显示，人类乳腺癌的发生可能与乙型六氯环己烷有一定的关系。 
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人类对乙型六氯环己烷的接触主要与摄取被污染过的植物、动物及动物制品有关。在污染区内，如：乙型六

氯环己烷的普遍使用区、以前的生产区、处置场所和堆放区，接触乙型六氯环己烷的风险可能较高。 

考虑到乙型六氯环己烷在环境（包括食物链）中的危害情况和暴露水平，可以得出结论认为，在污染地区和

偏远地区（包括北极地区），乙型六氯环己烷可能会对野生动植物和人类健康产生负面影响。北极地区的公

共卫生当局认为，目前，传统食物给社会、文化和经济带来的好处超过了污染物（如，六氯环己烷）的风险，

但尽管如此，我们仍然需要控制和消除传统食物中的所有六氯环己烷异构体。 

根据危害情况、北极土著居民的乙型六氯环己烷估计日吸入量高于安全吸入量参考值，并鉴于乙型六氯环己

烷在生物区（包括远离可能来源的偏远地区）广泛出现，本风险简介得出结论：由于远距离环境迁移的结果，

该物质很可能会导致对人类健康和环境产生重大不利影响，因此，必须就此采取全球行动。 
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1．导言 

在将林丹增列入《斯德哥尔摩公约》附件A的过程中，持久性有机污染物审查委员会对林丹提案进行了讨论，

并得出结论认为“还应当对六氯环己烷的其他异构体进行审议”（UNEP/POPS/POPRC.2/10）。为此，2006
年7月26日，墨西哥递交了一份关于把乙型六氯环己烷列入《斯德哥尔摩公约》附件A、B或C的提案

（UNEP/POPS/POPRC2./INF/8）。奥地利代表德国准备了第一份关于乙型六氯环己烷的工作草案。 

乙型六氯环己烷是工业级六氯环己烷五个稳定异构体中的一个，是一种有机氯杀虫剂，以前曾用于农业。无

论是从数量上，还是从性质上来讲，不同六氯环己烷异构体在主要靶器官——中枢神经系统中的生物活性作

用方式各不相同。乙型六氯环己烷主要起镇静作用，异构体混合物的最终作用取决于它的构成（国际化学品

安全规划署，2001年）。一般来说，在对环境转归性及影响方面，各种六氯环己烷是人们研究最多的杀虫剂

（Breivik等人，1999年）。 

1.1 化学品的鉴别 

化学名称：乙型六氯环己烷（乙型HCH） 

国际纯化学与应用化学联合会（IUPAC）名称：（1-α、2-β、3-α、4-β、5-α、6-β）- 六氯环己烷 

常见同义名称：乙型1，2，3，4，5，6-六氯环己烷；乙型六氯化苯；乙型BHC，苯-顺式-六氯化合物；乙型

HCH；乙型六氯环己烷；乙型异构体；乙型林丹；乙型六氯环己烷；反-甲型六氯化苯；乙型六氯化苯

（Chemfinder，2007年）。 

化学文摘号：319-85-7 

化学式：C6H6Cl6 

分子量：290.83 

图1：乙型六氯环己烷结构（根据Buser等人所确定的结构进行修订，1995年） 

 

1.1.1 物理化学特性 

乙型六氯环己烷的若干物理化学特性见表1。与其他有机氯杀虫剂相比，乙型六氯环己烷更容易溶于水和辛

乙型六氯环己烷 



 

 7

 UNEP/ POPS/POPRC.3/20/Add.9

醇。其化学结构似乎具有最大的物理和代谢稳定性（即：乙型六氯环己烷的蒸汽压比α-异构体低，而熔点比α-异
构体高）。正如瓦尼亚（Wania）和麦基（1996年）指出的，乙型六氯环己烷的物理化学特性（表1列出了部

分特性）有利于“冷凝”——冷凝是指在寒冷气候条件下物质进行横向与纵向富集，而不是近源浓缩。 

乙型六氯环己烷的亨利定律常数比甲型六氯环己烷小20，如果水温有利于该物质从空气向水分配，那么亨利

定律常数将会大大下降。另外，对于乙型六氯环己烷来说，其正辛醇-空气分配系数（Koa）的对数值相对较

大，因此，有助于从空气向环境有机相分配。这很可能是甲型六氯环己烷和乙型六氯环己烷在环境中具有不

同迁移路径的原因之一（李与麦克唐纳，2005年）。在对甲型六氯环己烷、乙型六氯环己烷和γ-六氯环己烷

的物理化学特性进行数据分析后，肖等人（2004年）得出结论：乙型六氯环己烷的环境行为不同于其他异构

体，是由于其在水和辛醇中溶性较高造成的，而不是因为相对于γ-和α-异构体而言，其挥发性较弱。 

表 1: 乙型六氯环己烷的若干物理化学特性 

熔点（K） 314-315 1 

沸点（K） 333，67 Pa 1 

水溶解度（mol*m-3，25 °C） 1.44 2 

蒸汽压（Pa，25 °C） 0.053 2 

亨利定律常数（Pa m3 mol-1） 0.037 2 

正辛醇-水分配系数的对数（25°C） 3.9 2 

正辛醇-空气分配系数的对数（25°C） 8.7 2 

物态 结晶固体 1 
1  美国毒物与疾病登记署（2005年）。 
2  Xiao等人（2004年）。 

1.2 持久性有机污染物审查委员会关于附件D资料的结论 

在日内瓦召开的第二次会议上，持久性有机污染物审查委员会根据《斯德哥尔摩公约》附件D 的要求，对墨

西哥递交的乙型六氯环己烷提案（UNEP/POPS/POPRC.2/INF/8）进行了评估——该提案由秘书处在UNEP/ 
POPS/POPRC.2/16号文件中做了总结。在第POPRC-2/10号决定中，委员会得出结论，认为乙型六氯环己烷符

合附件D中所列的筛选标准。委员会还决定建立一个特设工作小组，以进一步审议提案，并根据《公约》附

件E的要求准备一份风险简介草案。 

1.3 资料来源 

风险简介草案的资料来源如下： 

• 2006 年墨西哥关于把甲型与乙型六氯环己烷列入《公约》附件 A 、 B 和 / 或 C 的提案

（UNEP/POPS/POPRC.2/INF/8）； 
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• 2006年审查委员会的第POPRC-2/10号决定； 

• 由缔约国和观察员根据《公约》附件E递交的资料：特别和/或科学信息：捷克共和国、法国、德国、

国际持久性有机污染物清除网（IPEN）、日本、挪威、瑞士、美国；一般信息：阿尔及利亚、农

作物国际协会、巴林王国、毛里求斯、墨西哥、卡特尔、立陶宛共和国和土耳其。《公约》网站上

提 供 了 这 些 信 息 http://www.pops.int/documents/meetings/poprc/prepdocs/annexEsubmissions/ 
submissions.htm； 

• 2006年《林丹和其他六氯环己烷异构体的评估报告》，美国环境保护局，http://www.epa.gov/oppsrrd1/ 
REDs/factsheets/lindane_isomers_fs.htm； 

• 国际化学品安全规划署关于α-与乙型六氯环己烷的环境卫生标准123，世界卫生组织，1992年，日

内瓦，http://www.inchem.org/documents/ehc/ehc/ehc123.htm； 

• 《六氯环己烷的毒理学简介》，美国毒物与疾病登记署公共卫生局卫生与人类服务部，2005年，

http://www.atsdr.cdc.gov/toxprofiles/tp43.html； 

• 2006年《关于林丹和其他六氯环己烷异构体的北美区域行动计划》（NARAP），北美环境合作委

员会，http://www.cec.org/pubs_docs/documents/index.cfm?varlan=english&ID=2053。 

除了这些信息来源外，还检索了公共数据库的文献。风险简介草案采用了以下数据库：生态毒理学数据库

（Ecotox）（http://www.epa.gov/ecotox/）；有害物质数据库（HSDB）（http://toxnet.nlm.nih.gov/cgi-bin/sis/ 
htmlgen?HSDB）；Pubmed数据库（http://www.ncbi.nlm.nih.gov/entrez/query.fcgi?DB=pubmed）；环境转归性

数据库（EFDB）（http://www.syrres.com/esc/efdb_info.htm）。检索的一般术语包括：化学名称、化学文摘号

和/或由于多个检索条目而采用的专业术语组合。另外，出于同一原因，还参考了专题和最新的文章。 

以上所列报告还有各自的参考文献，这些文献没有列入风险简介草案。文件所参考的文献被列入

UNEP/POPS/POPRC.3/INF/28。 

1.4 国际公约下该化学品的现状 

乙型六氯环己烷是工业级六氯环己烷的一个成分，至少有两个国际协议对其做出了规定。第一个是《长距离

越界空气污染公约》1998年《奥尔胡斯持久性有机污染物议定书》。该议定书将工业级六氯环己烷列入其附

件二中，并规定工业级六氯环己烷只能作为中间体用于化工生产中。 

第二个协议是《关于在国际贸易中对某些危险化学品和农药采用事先知情同意（PIC）程序的鹿特丹公约》。

六氯环己烷（混合异构体）是“事先知情同意（PIC）程序”所涵盖的危险化学品之一，被列入《公约》附

件三。 

加拿大、墨西哥和美国于2006年签署了《北美地区林丹和其他六氯环己烷异构体行动计划》（NARAP）。该

计划旨在促使该三个成员国密切合作，采取行动降低因接触林丹和其他六氯环己烷异构体而给人类和环境带
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来的风险。 

在欧盟，工业级六氯环己烷作为中间化工原料，其生产和使用将逐步减少，最迟于2007年底全部停止（ 欧
共体第 850/2004号法规）。各种六氯环己烷也是被《欧洲水框架第2000/60/EC号指令》列入优先行动的物质

之一（欧共体第2455/2001/EC号决定）。 

六氯环己烷异构体，包括乙型异构体被列入保护东北大西洋环境委员会（OSPAR）的《优先行动化学品清单》，

其目的在于通过不断减少有害物质的排放和流失，防止海域污染。 

2. 与风险简介有关的资料摘要 

2.1 资料来源 

2.1.1生产 

乙型六氯环己烷本身不是特意生产的，或市场上销售的，而是作为工业级六氯环己烷的一个成分而生产的，

是一种有机氯杀虫剂或用以生产浓缩六氯环己烷（林丹）的化工中间体。目前，对于工业级六氯环己烷，没

有生产方面的数据报道，然而林丹的生产仍然存在（国际六氯环己烷及农药协会，2006年）。至于六氯环己

烷残余物的产生及其再使用，详情可参见UNEP/POPS/POPRC.2/17/Add.4号文件（林丹风险简介）以及国际

六氯环己烷及农药协会（2006年）。 

根据附件E提交资料的以下国家宣称目前没有生产或使用乙型六氯环己烷：捷克共和国、德国、毛里求斯、

墨西哥、挪威、卡塔尔、立陶宛共和国、土耳其、瑞士和美国。 

2.1.2 贸易与贮存 

请见甲型六氯环己烷风险简介草案第2.1.2部分。 

2.1.3 使用 

请见甲型六氯环己烷风险简介草案第2.1.3部分。 

2.1.4 排入环境的情况 

乙型六氯环己烷排入环境的途径有几个。过去，一般是在生产工业级六氯环己烷的过程中，或被用作杀虫剂

的情况下排入环境的。根据李等人（2003年）的估计，1945-2000年期间，全球因使用工业级六氯环己烷而产

生的排放量达850,000吨，其中，在同一期间排入大气的数量为230,000吨。1980年，乙型六氯环己烷的使用

大约在36,000吨，计算的初步排放量为9,800吨（其中83%与应用有关，17%与土壤中以前的应用残留物有关）。

1990年数据分别下降到7,400吨（使用）和2,400吨（排放）。2000年，与土壤残余物有关的乙型六氯环己烷

排放为66吨，这一数据不包括工业级六氯环己烷的直接使用。另外，由于北方国家禁止使用工业级六氯环己

烷，全球排放乙型六氯环己烷的情况已经“向南倾斜”（李等人，2003年）。 
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有害废弃物场地可能引起乙型六氯环己烷向环境中排放（美国环境署，2006年）；由于总是不能得到安全的

控制或维护，林丹的贮存和生产残余物也可能会导致乙型六氯环己烷向环境中排放（国际六氯环己烷及农药

协会，2006年）；另外，污染场（如，以前曾作为生产厂的场地）可能会给环境带来乙型六氯环己烷的负担

（Concha-Grana等人，2006年）。根据德国的报告（该报告提供了附件E中的信息，2007年），还有几个隔

离的局部污染源，如：与工业级六氯环己烷应用有关的前东德垃圾填埋场和垃圾场。因此，2003年，在大雨

和洪水过后的易北河中发现，乙型六氯环己烷在鱼体内的蓄积浓度较高，而易北河附近以前曾是生产场地。

但对于有害废弃物场地和垃圾填埋场的量化排放数据，还没有相应的估计数据。 

2.2 环境转归性 

2.2.1持久性 

有关乙型六氯环己烷水解和光解的调查资料非常有限。目前有关光降解的研究文献只有一份。报告显示，乙

型六氯环己烷薄膜的光降解半衰期为152个小时（美国毒物与疾病登记署，2005年）。这一结果的相关性值

得怀疑，因为选定的测试设计不符合国际公认的光解测试指导方针，正如美国毒物与疾病登记署（2005年）

指出的那样，在被研究的光谱区没有观察到吸收带。一般来说，光解对于乙型六氯环己烷的环境转归性作用

不大，因为没有发生光吸收大于290 nm的情况。 

根据计算，大气中OH反应的速率常数为5.73x10-13立方厘米/分子-秒（有害物质数据库，2006年），据此估计

的半衰期为56天（根据TGD（2003年），采用的平均羟基自由基浓度为5x105分子/立方厘米）。 

美国环境署（2006年）得出结论认为，六氯环己烷异构体对诸如光解和水解之类的非生物有抗耐性（以pH为

基础值的情况除外）。 

在有氧和缺氧条件下，乙型六氯环己烷主要通过生物降解。但有几项研究显示，明显的降解确实多半发生在

厌氧条件下（Middeldorp等人，1996年）。在纯培养物、泥浆、土壤微宇宙、现场研究中观察到了降解情况，

在采用生物修复技术时，在污染场泥土中也观察到了降解情况（菲利普等人，2005年）。去除机制的效力取

决于测试设计和环境因素。 

乙型六氯环己烷一般在厌氧条件下通过脱氯为不稳定的四氯环己胺和二氯环己二烯进行代谢。在生产甲烷条

件下，氯苯和苯形成稳定的终端产品。这些代谢物可进一步通过好氧和厌氧机制矿化（菲利普等人，2005年）。

与其他六氯环己烷异构体相比，采用放射性标记乙型六氯环己烷时，所获得的试验数据显示，只有微量不完

全的矿化现象（Sahu等人，1995年）。 

一般认为，乙型六氯环己烷是最顽固的异构体，这与其化学结构有关（第POPRC-2/10号决定，2006年）。在

有利的实验条件下，从六氯环己烷污染场地分离出的若干菌珠（如，短芽孢杆菌、环状芽孢杆菌、脱卤菌属

和沉降菌属）都被确认为乙型六氯环己烷的降解物（Gupta等人，2000年；van Doesburg等人，2005年）。但

只有几个菌珠（如鞘氨醇单胞菌属）能够在有氧条件下，使乙型六氯环己烷发生转化（Sharma等人，2006年）。  

对于污染场地的乙型六氯环己烷，目前正在研究土壤生物修复的内在催化机理和添加剂（如，Kumar等人，
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2005年；MacRae等人，1984年），但清除异构体仍然是一项艰巨的任务（菲利普等人，2005年）。至于对未

污染土壤中固有微生物群落的影响，Bhatt等人（2006年）指出，工业级六氯环己烷的应用扰乱了生物群落，

产生了不可逆转的影响。 

一般来说，气候条件、影响物质吸附作用、水含量、pH值和细菌生产的土壤质地和有机物会对降解速度产生

影响（国际化学品安全规划署，1992年）。菲利普等人（2005年）指出，至于在极端的温度下（< 5 °C 或 > 
40°C），细菌对六氯环己烷是否具有降解能力，目前还没有这方面的报道。 

有关实验性土壤研究或现场调查的数据很有限。根据Singh等人（1991年）的报告，在亚热带条件下，印度沙

质土壤农田区和未开垦区的半衰期分别为100天和184天。所援引的研究指出，在实验期间，首先将施用的六

氯环己烷配方立即放入土壤的表层，之后，从0-15厘米深的土地中随机取出土壤样本，结果没有相应的量化

信息说明乙型六氯环己烷因挥发或淋溶而流失。在温带气候下，Doelman等人（1990年）对污染土壤进行了

一次半现场研究，结果发现，在厌氧条件下，没有发生乙型六氯环己烷降解的情况。Stewart与Chisholm（1971
年）进行了一项长期的现场研究，结果发现，在应用工业级六氯环己烷的15年之后，加拿大沙质土壤中的乙

型六氯环己烷仍有44%的残留。对日本农田进行的一项现场测试发现，在应用工业级六氯环己烷的570天之后，

大约有30%的乙型六氯环己烷残留（Suzuki等人，1975年）。另外，Chessells等人（1988年）的研究指出，澳

大利亚昆士兰在将工业级六氯环己烷用于甘蔗种植的20年之后，乙型六氯环己烷的浓度要比其他异构体高一

个数量级以上。土壤表层的挥发并不是一个重要的转归过程（有害物质数据库，2006年；Singh等人，1991
年）。 

在实验室条件下进行的一项沉淀物/水研究显示，乙型六氯环己烷是稳定的。此外，还观察到从甲型六氯环己

烷转向乙型六氯环己烷的异构化现象（吴等人，1997年）。有关异构化的详细信息，可参见林丹风险简介

（UNEP/POPS/POPRC.2/17/Add.4）。在中国闽江河口，相对于α-、γ-和δ-六氯环己烷而言，乙型六氯环己

烷异构体的浓度最高，而相对于乙型异构体在地表水（92.5 纳克/升）和沉淀物（3.9 纳克/克）中的浓度而

言，乙型异构体在间隙水中的浓度（1,423 纳克/升）又最高（张等人，2003年）。在水中或沉淀物中，没有

降解半衰期：但根据监测性研究，可以认为乙型六氯环己烷具有持久性，不容易降解。 

2.2.2  生物蓄积性 

乙型六氯环己烷的正辛醇/水分配系数（log Kow = 3.78）表明，它可能会进行生物蓄积，如果考虑到其在动物

组织中的持久性，这种现象将尤其明显（Walker 等人，1999 年）。根据经济合作与发展组织前化学品测试

指导方针中的第 305 E 条，乙型六氯环己烷在斑马鱼（全身）中的生物浓缩系数为 1,460，而甲型六氯环己烷

的生物浓缩系数为 1,100， γ-六氯环己烷的生物浓缩系数为 850，相对而言，乙型六氯环己烷的生物浓缩系

数最高（Butte 等人，1991 年）。根据生态毒理学数据库，在报道的生物浓缩系数中，这也是最高的。不过，

正如第 POPRC-2/10 号决定附件所载评价所述，审查委员会认为乙型六氯环己烷符合筛选标准。 

一些研究表明，在北极海洋食物网的各物种中，六氯环己烷异构体的相对比例相差极大（美国环境署，2006
年）。乙型六氯环己烷的浓度随营养级的提高而增加，在高营养级（海洋哺乳动物）中，尤其如此（美国环
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境署，2006 年；Hoekstra 等人，2003 年）。然而，一般认为，哺乳动物体内的有机氯（OCs）情况主要受其

生物转化能力和排泄有机氯的能力影响，根据发现，在哺乳动物的各物种中，乙型六氯环己烷的浓度较高，

这再次说明乙型六氯环己烷具有顽抗性，消除的速度较慢。Hop 等人（2002 年）的研究指出，乙型六氯环己

烷在变温动物和恒温动物中的生物放大作用不同。相对而言，随着营养级的提高，乙型六氯环己烷在恒温动

物（鸟类与哺乳动物）中的生物放大作用提高得更快。根据 Fisk 等人（2001 年）的报告，相对于其他营养

级而言，在鸟类中的生物放大系数（BMF）最大，但一般认为，迁徙类和捕食类也对生物放大系数的变异性

产生影响。这些数据与 Moisy 等人（2001 年）的发现吻合。有关北极海洋食物网的各项研究显示，一般来说，

几乎所有被研究物种的生物放大系数和计算的食物网放大系数（FWMFs）都大于 1，其中食物网放大系数为

食物链中每营养级增加的平均比率。例如，Fisk 等人（2001 年）报告的食物网放大系数为 7.2，这与氯化较

高的多氯联苯（PCB）相当。根据 Hoekstra 等人（2003 年）的计算，在波弗特海–楚科奇海中，海洋食物网

的食物网放大系数为 2.9。但在亚北极区水域如白海，乙型六氯环己烷的值要比其他食物网的值低。Muir 等
人（2003 年）认为，这可能与摄食习性、污染水平以及污染物的存在与否有关。 

另外，在陆地食物链中，乙型六氯环己烷可能具有生物放大作用。在印度南部进行的一项调查显示，在生态

区，有机氯（OCs）主要为六氯环己烷。根据测量，蜗牛中的浓度较高，之后，当蜗牛被其他捕食者（如，

白鹭）捕食后，生物放大系数大于 1（Senthilkumar 等人，2001 年）。Wang 等人（2006 年）也发现，乙型

六氯环己烷是软体动物中的主要化合物（国际持久性有机污染物清除网提供的附件 E 信息，2007 年）。 

Kelly 等人（2007 年）最近表示，对正辛醇-空气分配系数之对数值大于 6 和正辛醇-水分配系数之对数值大于

2 的物质而言，鱼类的生物浓缩系数并不是呼吸空气的动物的生物放大作用的良好预报器。在海洋哺乳动物

和陆地食物网中，乙型六氯环己烷很好地阐释了这一点，因为这类混合物分别生物放大了 3000 和 400 倍。 

鱼、海洋及陆地动物以及鸟类是北极若干人群的主要营养来源，因此他们要比发达地区的大多数人更有可能

通过食物接触六氯环己烷。与俄罗斯北部其他城市妇女以及加拿大妇女相比，俄罗斯楚科奇半岛上土著居民

妇女母乳中乙型六氯环己烷的含量最高（在楚科奇雷昂，平均为370纳克/克体脂），与加拿大努拿维克

（Nunavik）相比，相差30倍（北极监测及评估方案，2004年）。此外，在1994-1997年期间对母血浓度进行

的抽样调查发现，俄罗斯妇女的浓度最高（在北极非土著人群中，血清浓度为223微克/千克体脂），但在冰

岛（23微克/千克）和加拿大北极地区同样呈现较高水平（北极监测及评估方案，2003年）。 

2.2.3 长距离环境迁移 

许多研究和监测定期对北极环境及生态区中的乙型六氯环己烷进行了检测（如：北极监测及评估方案，2004; 
北极监测及评估方案，2003年）。由于工业级六氯环己烷（包括 乙型六氯环己烷）从未在这些偏远地区得

到广泛使用，因此，这是长距离迁移的一个例证（UNEP/POPS/POPRC.2/17/Add.4）。 

根据对北极空气进行监测所取得的数据，乙型六氯环己烷似乎不太受北极高纬度地区直接的大气负荷影响。

这可通过亨利定律常数与空气/辛醇分配系数的差异得以解释，因为这些差异表明与有机物之间的亲和力有所

加强（李等人，2002年）。雨水净化对乙型六氯环己烷要比对甲型六氯环己烷更有效，而且，北太平洋地区
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要比北极地区的降水频数高得多。这就说明乙型六氯环己烷很可能通过某些机制进入北极，包括通过湿沉降

或再分配进入北太平洋地表水，然后随着穿越白令海峡的洋流进入北极（李等人，2003年）。白令海峡和楚

科奇海是最易受乙型六氯环己烷污染的地区（李等人，2002年）。1990年代白令海峡周边地区乙型六氯环己

烷的浓度达到1.2 纳克/升（李和麦克唐纳，2005年）。因此，乙型六氯环己烷同样发生“冷凝”，但主要是

在太平洋和北冰洋的白令海上游。因此，与甲型六氯环己烷相比，乙型六氯环己烷进入北冰洋的时间要晚，

而且它们的空间分布不同（李等人，2002年）。这种时空分布还反应在海洋及陆地海洋动物以及当地居民体

内的残留量中（李和麦克唐纳, 2005年）。 

在捷克共和国高山区测量到的乙型六氯环己烷是该物质有可能进行长距离迁移的另一个证据（捷克共和国提

供的附件E信息，2007年）。 

在采用经济合作与发展组织有关总体持久性（Pov）和长距离迁移潜力（LRTP）的筛选工具进行模型计算后

发现，与已经确定的持久性有机污染物（如，多氯联苯和有机氯）相比，乙型六氯环己烷具有类似的持久性

和长距离迁移性（Wegmann等人，2007年）。模型输入的化学品特性包括：空气-水分配系数和辛醇-水分配

系数；在空气、水和土壤中的半衰期以及亨利定律常数（采用了UNEP/POPS/POPRC.2/INF/8号文件中的数据）。

该模型从数量上考虑了所有环境相，模式结果不是为了显示环境中的绝对水平，而是为了根据相关化学品的

环境持久性和长距离迁移潜力，将可能的持久性有机污染物与已经确定的持久性有机污染物进行比较（参考

化学品：多氯联苯同类物28、101、180、四氯化碳和甲型六氯环己烷）。Monte Carlo通过不确定性分析，对

化学品性质中的不确定性进行了研究。 

2.3 接触  

对乙型六氯环己烷的直接接触是由工业级六氯环己烷的生产（包括林丹的生产）和使用引起的。由于该化学

品具有持久性，所以在污染区（如，广泛使用区、以前的生产区、处置场所和堆放区），也可能存在高危险

接触的问题。尽管在全球范围内，已经实际停止了工业级六氯环己烷的使用，但是采用 α/γ-异构体比率进行

的监测数据仍然显示，某些地区可能存在着工业级六氯环己烷排放的问题（张等人，2003 年；钱等人，2006
年；Zhulidov 等人，2000 年）。 

普通大众对乙型六氯环己烷的接触大多与摄取污染的植物、动物及动物制品有关。接触的另一个来源与吸入

周围的空气和使用饮用水有关，但这种接触的量很轻微。如果室内使用了杀虫剂，那么室内人员从室内空气

中吸入的量可能相当大。在胎儿发育期和婴儿哺乳期，可能发生接触的问题。 

2.3.1 局部地区的环境监测数据 

从总体上讲，在限制和禁止使用工业级六氯环己烷以后，局部地区环境中的乙型六氯环己烷水平已有下降（国

际化学品安全规划署，1992年）。但监测数据显示，乙型六氯环己烷普遍分布于所有的环境介质中。例如，

在对瑞士各区域（如，城市、工业区、农村）的苔藓进行被动监测中，发现了多达15微克/千克干物质的乙型

六氯环己烷（瑞士提供的附件E信息，2007年）。另外，日本最近（2004年）进行的一项监测计划显示，在

所有样本中，都发现了乙型六氯环己烷。报告的值（值域）如下：水0.031-3.4纳克/升；沉淀物0.004-53 纳克
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/克干重；甲壳类动物0.22-1.8纳克/克净重；鱼痕量-1.1纳克/克净重；鸟类1.1- 4.8纳克/克净重；空气（温季和

冷季）0.53-110 皮克/立方米和0.32-78皮克/立方米（日本提供的附件E信息，2007年）。捷克共和国（提供的

附件E信息，2007年）的报告指出，在六氯环己烷方面，摩拉维亚中部和南部的情况最严重，在该地区发现

的沉淀颗粒量达数十纳克/克，在有些情况下，甚至达数百纳克/克（至于表示浓度的基础是什么，捷克共和

国没有提供相关的信息）。 

但是，在接近源头的地方发现了污染严重的土壤。在阿尔巴尼亚某化工厂附近的表层土壤中发现了浓度为

40-225毫克/千克的六氯环己烷。报告显示，中国珠江三角洲土壤中的平均浓度为0.02毫克/千克，而俄罗斯勒

拿河附近土壤中的六氯环己烷浓度为0.001-0.017毫克/千克（联合国环境规划署，2003年）。 

与其他六氯环己烷异构体相比，乙型六氯环己烷在空气中的浓度较低。在较高山区（珠穆朗玛峰地区）发现

了较高浓度的乙型六氯环己烷（11.2皮克/立方米），而在北极地区，则为1皮克/米3（李等人，2006年）。2000
年，日本的乙型六氯环己烷浓度（平均为23皮克/立方米）发生了季节变化，这很可能与陆地污染源的再排放

有关（Murayama等人，2003年）。根据观测，在北美洲五大湖附近，大多数地区空气中乙型六氯环己烷在

1990-2003年没有呈现明显的趋势，这与甲型六氯环己烷及γ-六氯环己烷不同。观测到的最高浓度在芝加哥，

最高水平为73皮克/立方米（气相平均为12皮克/立方米，1999-2003年，Sun等人，2006年a）。至于同一地区

降雨样本中的乙型六氯环己烷情况（平均浓度0.16-0.64纳克/升），观测结果显示，在过去十年中，五大湖三

个站点的浓度有明显的上升（Sun等人，2006年b）。 

生物区的水平存在着差异，具体情况取决于位置（最近使用和/或高污染）和物种。例如，在印度，有一种鱼

（爪哇罗非鱼）的体内，六氯环己烷（主要为乙型异构体）的浓度达2,000 纳克/克净重（Senthilkumar等人，

2001年）。1993年从开罗附近尼罗河中抽取的鱼样本显示，乙型六氯环己烷的浓度为1.5 纳克/克净重（联合

国环境规划署，2003年）。在多数情况下，鱼体内的主要异构体为甲型六氯环己烷（Willett等人，1998年）。 

在对自由放养鸡蛋进行的一次全球抽样研究显示，在从17个地理位置不同的地区中抽取的所有30个鸡蛋样本

中，都发现了乙型六氯环己烷。塞内加尔和印度样本中的乙型六氯环己烷水平尤其高（Blake，2005年）。 

鸟类和蝙蝠体内蓄积的乙型六氯环己烷浓度较高。在挪威提交的附件E信息（2007年）中，Bustnes等人（2006
年）得出结论认为，与挪威不断增加的亚种黑背鸥相比，濒危亚种中血液和蛋内的乙型六氯环己烷水平较高，

其中一个原因可能就是其在迁徙过程中，途经六氯环己烷浓度相当高的黑海。 

在对印度南部留鸟和迁徙鸟进行的一次研究显示，有机氯污染模式因迁徙行为而有不同。终身居住在同一地

区的留鸟体内具有较高浓度的六氯环己烷（14-8,800 纳克/克净重）。就那些以欧洲、俄罗斯、中东、巴布亚

新几内亚和澳大利亚为繁殖地的长距离迁徙鸟而言，体内的六氯环己烷浓度为19-5,500 纳克/克。在各种六氯

环己烷异构体中，乙型六氯环己烷是所有鸟类体内的主要污染物（联合国环境规划署，2003年）。随后进行

的一项调查（Senthilkumar等人，2001年）也发现了类似的结果，包括蛋黄中的六氯环己烷残余物值（350-49000
纳克/克脂重）。乙型六氯环己烷再次成了鸟类体内的主要异构体（未报告关于六氯环己烷的详细数值）。此

外，还调查了印度蝙蝠体内的六氯环己烷浓度（主要为乙型异构体，达330纳克/克湿重），结果显示1998年
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的浓度高于1995年的浓度，而且相对于世界其他地方而言，也是最高的。 

在俄罗斯北部，土著人口使用工业级六氯环己烷防止害虫对家养驯鹿的侵害，这是乙型六氯环己烷的局部来

源之一（李等人，2004年）。但对于这类接触中乙型六氯环己烷的具体水平，尚没有量化的估计数据。 

2.3.2 长距离环境迁移引起的接触 

一般认为，乙型六氯环己烷向北极区迁移的主要途径是洋流（李等人，2002 年）。相对于海水中甲型六氯环

己烷而言，乙型六氯环己烷的水平较低——其部分原因是排放减少了，空间和时间分布不同，如：在甲型六

氯环己烷达到其最高水平之后的 10 年左右，1994 年北美北冰洋的乙型六氯环己烷水平达到了最高水平（将

近 0.3 纳克/升）。受北太平洋和白令海上游水域的富集影响（1988-1999 年期间大约为 1.3 纳克/升），楚科

奇海的浓度较高，而后，在北极的内部海区，浓度水平开始下降（李与麦克唐纳，2005 年）。1999 年在加

拿大群岛的地表水中，乙型六氯环己烷的浓度为 0.1 纳克/升（Bidleman 等人，2007 年）。 

这种空间分布也反应在生物区的水平中。Hoekstra等人（2002年）发现，在白令海与波弗特海之间的迁移路

线中，北极露脊鲸鲸脂中的α-/乙型六氯环己烷比率出现了逆向变化。在加拿大群岛海洋哺乳动物中，六氯环

己烷异构体的残留物有所上升，这有可能是由于水中六氯环己烷异构体的浓度较高造成的，因为北冰洋中最

丰富的有机氯是六氯环己烷异构体（《北美地区行动计划》，2006年）。 

在北极非生物环境中，乙型六氯环己烷的水平较低，因此，没有对乙型六氯环己烷和其他六氯环己烷异构体

进行研究。北极空气的测算值较低，如：2000-2003年期间，在位于北极环极的六个地点，测算值小于1皮克/
立方（苏等人，2006年）。北极陆地和淡水生态系统中的测算值也较低（北极监测及评估方案，2004年）。

在俄罗斯北部，污染水平的空间变化较大（北极监测及评估方案, 2004年）。 

北极陆地环境（包括食肉动物）中的水平要比海洋环境相及其食肉动物的水平低很多。但在阿拉斯加雄性北

极狐的脂肪中发现了乙型六氯环己烷（达810纳克/克净重）（北极监测及评估方案，2004年）。根据发现，

在波弗特海的种群中，北极熊体内的六氯环己烷水平最高（脂肪的水平大约为770 纳克/克净重）。乙型六氯

环己烷占六氯环己烷残余物的93%。 

在北极海鸟体内，乙型六氯环己烷的代谢很有限，因此，相对于甲型六氯环己烷和γ-六氯环己烷而言，更容

易发现乙型六氯环己烷。但在不同物种之间，浓度的差异很大，具体情况取决于所处的营养级和迁徙情况。

根据发现，在更靠近亚洲（该地区最近曾使用过六氯环己烷）的北美北极，乙型六氯环己烷的水平较高。鸟

组织中的水平低于1纳克/克，鸟蛋的水平为30纳克/克净重（北极监测及评估方案，2004年）。   

至于时间趋势，有资料显示，在1982-1997年期间，海鸟、环斑海豹和北极熊体内的水平随时间增加了，而白

鲸体内的水平没有变化（北极监测及评估方案，2004年）。 

2.3.3 食物 

报告显示，在美国1986年-1991年期间的普通人口中，成人膳食中每日摄取乙型六氯环己烷的值低于0.001 微
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克/千克/天。在234种方便食品中，乙型六氯环己烷的平均浓度为0.0027微克/千克（报告没有说明表示浓度的

基础是什么，美国毒物与疾病登记署，2005年）。2003年，美国食品及药物管理局对100种食品进行了总膳

食研究，该研究在12种食品中发现了乙型六氯环己烷（国际持久性有机污染物清除网提交的附件E信息，2007
年）。在1982-1984年期间的美国，每日摄取的乙型六氯环己烷平均小于0.1-0.4 纳克/千克体重（bw），具体

情况取决于年龄；而在1986-1991年期间，则一般低于0.1 纳克/千克体重（美国毒物与疾病登记署，2005年）。

根据加拿大一项总膳食研究（1993-1996年）的报告，每日膳食摄取的乙型六氯环己烷平均为0.39 纳克/千克

体重（欧洲食品安全局，2005年）。根据发现，在含脂肪的食品中，乙型六氯环己烷水平高达0.03毫克/千克

（脂肪），而在奶制品中，则高达4 毫克/千克（脂肪）（世界卫生组织，2003年）。在美国和加拿大，食品

中的乙型六氯环己烷水平在逐渐下降，而在欧洲国家中，具有代表性的膳食摄入研究很少，捷克共和国进行

了一项这方面的研究。乙型六氯环己烷摄取量的中值从1994年的8.4纳克/千克体重下降到2002年的2.1纳克/
千克体重（欧洲食品安全局，2005年）。西班牙进行的一项局部膳食研究显示，每日摄取乙型六氯环己烷的

量提高了，为0.1微克（Urieta等人，1996年）。在来自印度的鱼和蛤样本中，每千克湿重中的乙型六氯环己

烷分别为0.001毫克和0.02毫克（Nair与Pillai，1992年）。在食品贸易全球化的情况下，一些已经逐渐停止使

用工业级六氯环己烷的国家可能会从那些正在使用或最近使用过六氯环己烷的地区进口饲料调配成分和食

品，根据推测，这些饲料调配成分和食品的污染程度可能更高。 

有资料证明，北极地区食品中的乙型六氯环己烷水平较高（北极监测及评估方案，2004年）。1990-2001年期

间，为了对土著人膳食中的摄取量进行估计，对阿拉斯加人从生存食物中摄取的六氯环己烷总量进行了分析，

结果发现，海洋哺乳动物中的浓度最高，鲸鱼为391纳克/克，海豹为215纳克/克。根据证明文件，海象、白

鱼和鲑鱼体内的浓度很高，分别为20纳克/克、20纳克/克和26纳克/克，鱼卵为10 纳克/克，鸭子为7纳克/克（报

告并未明确提及这些数值指的是全身还是脂重）（美国环境署，2006年）。 

2.3.4 体含量 

2.3.4.1 普通人口 

在人类的脂肪组织中，乙型六氯环己烷是最普遍的六氯环己烷异构体。在吸入体内后，乙型六氯环己烷的半

衰期为7.2-7.6年（美国毒物与疾病登记署，2005年）。美国进行的人类生物监测研究显示，在人类死后的脂

肪组织样本中，乙型六氯环己烷的中值水平会随着时间的推移而减少，从1970年的百万分之0.45（0.45 ppm）

下降到1981年以后的百万分之0.16（0.16 ppm）（美国毒物与疾病登记署，2005年）。 

在对身体不同部分进行比较后发现，全血的中值为0.13纳克/克，脂肪组织为18纳克/克（美国毒物与疾病登记

署，2005年）。根据美国《关于人类接触环境中化学品的全国报告》，自1970年以来，美国人口血清中乙型

六氯环己烷的浓度一直在下降。在被监测的所有年龄组（12岁及12岁以上），以体脂重量为基准的第95个百

分点血清浓度从1999-2000年的68.9下降到2001-2002年期间的43.3 纳克/克。女性的浓度（2001/2002年）高于

男性，女性为54.5 纳克/克，男性为29.2 纳克/克。墨西哥裔美国人体内的浓度最高，为84.4 纳克/克。12-19
岁年龄组中的浓度较低，为8.44 纳克/克（美国疾病控制和预防中心，2005年）。一些研究发现，体内乙型六

氯环己烷水平的上升与年龄相关，德国生物监测委员会有这方面的资料证明（Ewers等人，1999年）。 
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罗马尼亚人体血清样本中的浓度较高。在所有样本中（样本数为142个），都发现了乙型六氯环己烷，浓度

中值为923纳克/克体脂（值域为38-11,690纳克/克）（Dirtu等人，2006年）。有关印度的报告浓度较高，这可

能与农业和疟疾控制活动有关。印度血清样本中的乙型六氯环己烷浓度达0.02毫克/升，脂肪组织的浓度则达

0.18 毫克/千克（Nair与Pillai，1992年）。 

2.3.4.2 土著人 

在对北极不同地区和土著族群母亲血浆进行抽样检测中发现，乙型六氯环己烷浓度分别为0.04-0.11微克/升
（加拿大），0.07-0.56微克/升（格陵兰），0.12-0.53微克/升（阿拉斯加州），俄罗斯北极地区0.31-3.1微克/
升（最高水平: 11.6微克/升），0.16-0.21微克/升（冰岛），0.05-0.09微克/升（挪威, 芬兰和瑞典）和0.11微克

/升（法罗群岛）（北极监测及评估方案，2004年；除阿拉斯加为算术平均值外，其他值为几何平均值）。血

液抽样检查中乙型六氯环己烷浓度最高的为俄罗斯北极地区土著人。 

在对俄罗斯北极地区土著母亲进行的母血及脐带血比较调查中发现，乙型六氯环己烷的水平在很大程度上取

决于居住地区。在最高危接触区（楚科奇地区），土著母亲血液中乙型六氯环己烷浓度（微克/升血浆，几何

平均与极差）为2.0（0.6-7.6）微克/升，而脐带血中含量则为0.8（无数据- 8.0）微克/升（北极监测及评估方

案，2004:2）。土著人体含量的变化与其食用的本地海产品差异有关，此外，还可能还与当地的污染源有关

（北极监测及评估方案，2004:2）。 

2.3.5 儿童接触 

处于特定发育期内的儿童比成年人更易受化学物质的危害。目前人们尚不清楚儿童是否比成人更容易受乙型

六氯环己烷的影响。已有充分资料显示，人类可通过胎盘迁移六氯环己烷（美国毒物与疾病登记署，2005年；

Falcon等人，2004年；沈等人，2006年）。乙型六氯环己烷具有亲脂性，它蓄积在脂肪组织和母乳中。这是

儿童的另一个接触源（美国环境署，2000年）。有关母乳中乙型六氯环己烷浓度的几项研究数据见表2。研

究表明，由于限制使用乙型六氯环己烷，其浓度正在持续下降。 

因此可以得出结论认为，母乳中乙型六氯环己烷的浓度与接触乙型六氯环己烷有着十分密切的关系。在某些

地区，如波兰，浓度非常低，只有13 纳克/克；而在另一些地区，如俄罗斯、乌克兰和罗马尼亚，浓度则非

常高（达到800 纳克/克）。总体上讲，在某些东欧和发展中国家中，浓度仍然很高。 特别高的地区为印度

和中国（Wong等人，2002年）。巴基斯坦摘棉工人体内的浓度尤其高（联合国环境规划署，2003年）。 

由于北极海洋生物网的生物蓄积，北极地区土著人母乳中的浓度较高。 
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表2. 母乳中乙型六氯环己烷的浓度 

国家/地区 浓度 

（脂重） 

注释 参考文献 年份 

德国  0.12 毫克/千克 1984年启动监测方案  Fürst等人，载于欧洲食品安全局，2005

年 

1984

德国  0.02 毫克/千克 1984年以后继续监测 Fürst等人，载于欧洲食品安全局，2005

年 

2001

西班牙  0.24 微克/克 51 个样本 Hernandez等人，载于Wong，2002年 1991

加拿大 0.6-0.8纳克/克 浓度较低：五大湖附近人口 Mes与Malcolm，载于ATDSR，2005年 1992

加拿大  0.02 微克/克 497 个样本 Newsome与Ryan，载于Wong，2002年 1992

巴西 0.27 微克/克 40 个样本 Paumgartten等人，载于Wong，2002年 1992

俄罗斯摩尔曼

斯克 

853 纳克/克 15 个样本 Polder等人，载于Dirtu，2006年 1993

俄罗斯诺切格

斯克  

740 纳克/克 15 个样本 Polder等人，载于Dirtu，2006年 1993

乌克兰 731 纳克/克 200 个样本  Gladen等人，载于Dirtu，2006年 1993-1994

捷克共和国 71 纳克/克 17 个样本 Schoula 等人，载于Dirtu，2006年 1993-1994

哈萨克斯坦  2.21微克/克 33-76 个样本 Hooper 等人，载于Won，2002年 1994

西伯利亚俄罗

斯 

40 -142 微克/千克 

（几何平均数） 

北极监测及评估方案 Klopov等人，1998年，2000年；载于《北

极监测及评估方案》，2004年 

1994-1995

俄罗斯北部 120 -401 微克/千克 

（几何平均数） 

北极监测及评估方案 Polder等人，载于北极监测及评估方案，

2004年 

1994-1995

澳大利亚 0.35微克/千克 60个样本 Quinsey等人，载于Wong，2002年 1995

非洲乌干达 0.005-0.25 毫克/千克 - Ejobi等人，载于ATDSR，2005年 1996

印度 8.83 微克/千克 德里，年龄组：20-30岁 

61个样本 

Banerjee等人，载于Wong，2002年 1997

印度 0.022-0.078 毫克/千克 实施疟疾控制的地区  Dua等人，载于ATDSR，2005年 1997

巴基斯坦 0-0.90 毫克/千克 棉花采摘工 Masud与Parveen，1998年，载于联合国

环境规划署，2003年 

1998

肯尼亚内罗毕 0.0830-0.026 毫克/千克 城市人口 Kinyamu等人 1998

日本大阪 5.43 微克/克 日本估计使用量：400,000 吨 Konishi等人，2001年 1972

日本大阪 0.21 微克/克 1970年代禁止使用有机氯化合

物  

Konishi等人，2001年 1998

罗马尼亚艾塞 640 纳克/克 19 个样本 Covaci等人，载于 Dirtu，2006年 2000
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国家/地区 浓度 

（脂重） 

注释 参考文献 年份 

捷克共和国 56 纳克/克 43 个样本 Cajka与Hajslova，载于Dirtu，2006年 2000

中国香港 15.96 微克/克 农用不受控制 Wong等人，2002年 1985

中国香港 0.95 微克/克 115 个样本 Wong等人，2002年 1999

中国广州  1.11 微克/克 54 个样本 Wong等人，2002年 2000

土耳其 149 纳克/克 37 个样本 Erdoorul等人，载于Dirtu，2006年 2003

波兰  13 纳克/克 22 个样本 Jaraczewska等人，载于Dirtu，2006年 2004

瑞典哥本哈根 13.64/12.29 纳克/克 隐睾病病例对照研究 Daamgard等人 2006

2.3.6  生物利用率 

乙型六氯环己烷与环境中的有机物有一定的关联。有充分的证据显示，乙型六氯环己烷会被植物、食品与饲

料吸收，植被中有其残留物（Willet等人，1998年；美国毒物与疾病登记署，2005年；欧洲食品安全局，2005
年）。一般认为，乙型六氯环己烷在土壤中的迁移不是很强，但尽管如此，过去曾出现过地下水污染的情况

（有害物质数据库，2006年）。 

在生物区，乙型六氯环己烷有选择地蓄积于某些组织中（如，肝脏、肌肉和脂肪），并对某些器官有影响（Willett
等人，1998年）。可以认为在环境和生物区中，存在乙型六氯环己烷被生物吸收的情况。 

2.4 终端关注点的危害评估 

2.4.1  人类健康 

有关乙型六氯环己烷毒性的资料大多来自动物实验研究。相对于林丹而言，有关乙型六氯环己烷的资料，尤

其是涉及人类的资料很有限，因为职业接触的主要是工业级六氯环己烷和林丹。 

目前，对于急性/短期经口毒性、亚慢性经口毒性以及慢性经口毒性，有相关的研究；另有少量关于生殖系统

影响的研究。但对于吸入乙型六氯环己烷和皮肤用药的情况，没有相关的研究。对于口腔接触乙型六氯环己

烷的所有相关物种，没有剂量反应方面的数据。本风险简介对危害评估方面的最重要发现进行了评述。更详

细的研究与细节，应参看更全面的毒性介绍资料（国际化学品安全规划署，1992年；美国毒物与疾病登记署，

2005年；美国环境署，2006年）。 

急性毒性/神经毒性：根据国际化学品安全规划署（1992年）的数据，对于小鼠，急性毒性致死效应浓度的

值域为150 毫克/千克到 16,000 毫克/千克以上；对于大鼠则为600 毫克/千克到8,000毫克/千克以上。急性毒

性的征兆主要表现于神经系统：兴奋、驼背姿势、苔质颗粒粗糙、呼吸困难、食欲减退、震颤、抽搐和抽筋。  

亚慢性毒性：在对大鼠进行的一项为期13周的研究中，对口腔接触乙型六氯环己烷（0、2、10、50、250毫
克/千克膳食）所带来的反应进行了调查。在所有剂量的小组中，都发现了肝脏受影响的情况。在采用最高剂
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量（250毫克/千克膳食）测试时，半数动物在出现共济失调症、肝酶升高和肝脏受影响（器官重量升高，肝

小叶中心区细胞肥大）后死去。另外，还观测到胸腺重量减轻（50与250毫克/千克）和睾丸萎缩的情况。雌

性动物的卵子发生受到了破坏性影响，出现了卵巢萎缩、局灶性增生和子宫内膜上皮细胞化生过程改变的情

况，根据解释，这可能是由于乙型六氯环己烷的雌激素作用引起的（van Velsen等人，1986年）。已经确定

的无可见毒性反应剂量（NOAEL）为：2毫克/千克膳食（相当于0.1毫克/千克体重/日）（国际化学品安全规

划署，1992年；欧洲食品安全局，2005年）。  

慢性毒性：在对大鼠进行的一项长期研究（52周）中，膳食中乙型六氯环己烷的剂量分别为0、10、100和800
毫克/千克（即：0.5、5和40毫克/千克体重/日），结果发现了肝肥大和组织变化。几乎所有动物都死去了。

最低可见毒性反应剂量（LOAEL）为10毫克/千克膳食（Fitzhugh等人，1950年）。 

在对大鼠两代繁殖情况进行的一项研究中，采用的剂量为10毫克/千克膳食，结果发现，死亡率和不育率上升。

无可见毒副反应剂量为2毫克乙型六氯环己烷/千克膳食（相当于 0.1毫克/千克体重/日）（van Velsen，载于

国际化学品安全规划署的文件，1992年）。 

遗传毒性：在有代谢活化或没有代谢活化的情况下，乙型六氯环己烷对细菌（鼠伤寒沙门菌菌珠TA 98、TA 
100、TA 1535与TA 1537）均没有诱变作用，不会导致细菌中的DNA损坏。在一项有关活体大鼠骨髓染色体

畸变的研究中，结果呈阳性（欧洲食品安全局，2005年）。 

致癌性：有关乙型六氯环己烷致癌性的研究比较有限。有一些针对小鼠的研究，但价值不大。一方面，研究

期限过短，因为死亡率太高；另一方面，对组织病理学说没有相应的评估。对大鼠的研究不充分，因为死亡

率高，动物数量很少。 

有一项关于小鼠的研究可用以评估乙型六氯环己烷的致癌性。该研究的期限为110周，膳食中乙型六氯环己

烷的剂量为200毫克/千克（相当于40毫克/千克体重/日）。结果发现食用该剂量的小鼠出现了肝脏肥大、增生

病变和良性及恶性肿瘤增加的情况。 

在一项为期32周的研究中，对小鼠施用的剂量分别为：0、100、300和600毫克/千克膳食，结果发现在所有剂

量的小组中，都出现了肝中毒和非典型增生情况（国际化学品安全规划署，1992年）。在对小鼠进行一项为

期24周的研究中，采用的剂量分别为：0、50、100、200、500毫克乙型六氯环己烷/千克膳食，结果发现，剂

量最高的小组出现了肝肿瘤和结节性增生的情况（国际化学品安全规划署, 1992年）。在一项为期26个月的

研究中，对小鼠采用的日剂量为34毫克/千克，结果发现肝癌情况（美国毒物与疾病登记署，2005年）。基于

这些原因，综合风险信息系统（IRIS）将乙型六氯环己烷列为可能对人致癌的物质。 

有关致癌性作用模式的研究显示，乙型六氯环己烷没有明显的启动作用。而有关乙型六氯环己烷肝肿瘤作用

的一项研究显示，多氯联苯为促癌物（美国毒物与疾病登记署，2005年）。 

有建议认为，由于非遗传毒性机制的缘故，对乙型六氯环己烷所观察到的赘生性反应很可能会发生（国际化

学品安全规划署，1992年）。已有证据显示，乙型六氯环己烷具有促肿瘤的活性。 
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国际癌症研究署将乙型六氯环己烷列为致癌证据有限的2B组。根据观察，接触乙型六氯环己烷与癌症之间呈

正相关，工作组认为有关这两者之间因果关系的解释是可信的，但尽管这种可信度是合理的，也不能排除偶

然性、偏见或混淆等情况。美国环境署已经将工业级六氯环己烷和甲型六氯环己烷列为很可能对人致癌的物

质，而将乙型六氯环己烷列为有可能对人致癌的物质（美国毒物与疾病登记署，2005年）。美国卫生与人类

服务部（DHHS）已经确切地指出，可以有一定的理由认为六氯环己烷（所有异构体）可能会对人类致癌（美

国毒物与疾病登记署，2005年）。 

内分泌介导的毒性：根据描述，大鼠和小鼠出现了雄性生殖组织蜕变和精子异常的情况（美国毒物与疾病登

记署，2005年）。在一次为期13周的研究中，对Wistar大鼠采用的剂量分别为：0、50、150毫克乙型六氯环

己烷/千克膳食，结果显示，雌性鼠睾丸萎缩，雌性鼠子宫增重，体重增加明显下降（国际化学品安全规划署，

1992年）。其他一些研究显示，在高剂量乙型六氯环己烷的情况下，精子数减少，精子出现异常，睾丸和子

宫的组织受到影响（美国环境署, 2006年）。 

有关动物的一些研究，以及有关人乳腺癌细胞MCF-7的一项研究显示，乙型六氯环己烷的雌激素效应较弱。 

生殖毒性：在对啮齿动物和貂进行的实验中发现，采用乙型六氯环己烷治疗会对生殖系统产生负面影响（卵

巢萎缩、动情周期延长、卵巢周期紊乱、雌性排卵率下降、精子和/或精子细胞数减少、生精小管恶化以及雄

性动物睾丸萎缩）。另外，还观察到了胚胎毒性效应（美国毒物与疾病登记署，2005年）。 

已有证据显示，在按照20毫克/千克/日的剂量对母鼠使用乙型六氯环己烷时，出生5天之内的胎儿死亡率提高

了（美国环境署，2006年）。 

免疫毒性：在按照60毫克/千克/日的剂量让小鼠口服乙型六氯环己烷30天后发现，对T-细胞有丝分裂原的淋

巴组织增生性反应减弱，自然杀伤溶细胞活性降低。无可见毒副反应剂量为20毫克/千克/日（美国环境署，

2006年）。在采用22.5-25毫克/千克/日的剂量时发现，胸腺出现了皮质萎缩（van Velsen 等人，1986年）。 

对人类的影响：有报告显示，在配置杀虫剂或肥料期间，接触工业级六氯环己烷的工人受到了负面影响，如：

神经生理紊乱、神经心理紊乱和胃肠紊乱等。尽管乙型六氯环己烷在工业级六氯环己烷中只占了很小的一部

分，但相对于α-或γ-六氯环己烷而言，它在血清中的水平较高，也更具持久性。在血清中测量的六氯环己烷

总量中，乙型六氯环己烷占了60-100 %（0.07-0.72 ppm）。工人出现的征兆有：面部和手足感觉异常、头痛

眼花、不舒服、呕吐、震颤、忧虑、糊涂、失眠、记忆障碍和性欲减退。血清酶和IgM水平升高（美国毒物

与疾病登记署，2005年）。吸入六氯环己烷混合异构体可对鼻喉产生刺激（国际化学品安全规划署，2006年）。

在动物中观察到了肝脏受到严重影响的情况（如：脂肪变性和坏死）——这说明，如果工人在工作中长期进

行接触，那么有可能会带来同样的结果。 

相对于对照小组而言，在流产妇女的血液中，乙型六氯环己烷的水平较高。在这些妇女体内，其他几种有机

氯杀虫剂水平也较高，因此，还无法确定一种因果关系（Gerhard，1999年）。 

一些流行病学研究对人类接触六氯环己烷与乳腺癌之间的潜在关系进行了研究。大多数研究显示，两者之间
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的相关性较弱，或没有达到统计上的显著水平。哥本哈根的一项队列研究进行了17年的跟踪，结果发现，血

清中的乙型六氯环己烷与癌症风险之间的趋势不明显（Hoyer等人，1998年）。相对于非乳腺癌妇女而言，

乳腺癌妇女患者（31-50岁年龄组）血液中的乙型六氯环己烷水平较高（Mathur等人，2002年）。中国的一项

研究（文章为中文）显示，血液中高浓度的乙型六氯环己烷与绝经前妇女乳腺癌之间有明显的关系（Li等人，

2006年）。 

另一项调查对母乳中各种有机氯杀虫剂（包括乙型六氯环己烷）浓度与隐睾病之间的潜在关系进行了调查。

相对于对照奶而言，病例奶中的乙型六氯环己烷可以观测到，但其高出的部分没有达到统计上的显著水平。

在对8种最普遍的持久性杀虫剂（包括乙型六氯环己烷）进行联合统计分析后发现，在隐睾病患儿所吃的母

乳中，杀虫剂水平要明显高一些（Damgaard等人，2006年）。 

2.4.1.1 风险特性介绍 

2006 年，美国环境署进行了一项风险评估，结果显示，在阿拉斯加各社区，以及北极极地附近那些将驯鹿、

海豹和鲸鱼作为生存食物的其他社区中，可能存在通过饮食接触 α-和乙型六氯环己烷的风险。饮食状况（摄

取比率）是根据近 180 个社区的生存食物收成得出的，采用了阿拉斯加渔猎部生计科 2001 年 3 月 27 日的社

区概况数据库（3.11 版）（1990-2001 年的数据，美国环境署，2006 年）。 

根据美国环境署对阿拉斯加社区接触乙型六氯环己烷情况的估计，成年女性为：0.00043-0.0032毫克/千克体

重/日；1-6岁儿童为：0.0014-0.010毫克/千克体重/日；7-12岁儿童为0.00048-0.0036毫克/千克体重/日。风险按

最大可接受剂量或参考剂量的一定百分比表示。如果膳食风险超过了参考剂量的100%，那么就达到了接触限

值（LOC）。急性经口毒性的参考剂量为0.05毫克/千克/日。中期毒性的参考剂量以最低可见毒副反应剂量0.18
毫克/千克/日为基础，是在一项针对大鼠进行的亚慢性研究中确定的，采用的不确定系数为300（美国毒物与

疾病登记署，2005年）。在这个基础上，美国环境署对慢性接触估计了另一个数值为10的不确定系数，并据

此确定了一个慢性参考剂量：0.00006毫克/千克/日。荷兰国家公共卫生与环境研究院（RIVM）以无可见毒

副反应剂量（0.02毫克/千克/日）为基础，采用两项“半慢性”经口研究（针对大鼠繁殖进行的研究）的不育

观察数据，以及数值为1,000的不确定系数，为乙型六氯环己烷确定了一个慢性经口参考剂量：0.00002毫克/
千克/日（荷兰国家公共卫生与环境研究院，2001年，载于美国环境署的文件，2006年）。 

如果膳食风险超过了参考剂量的100%，那么就达到了接触限值（LOC）。根据美国环境署（2006年）的资料，

急性膳食接触估计数据没有达到接触限值。美国环境署的膳食风险评估显示，有关乙型六氯环己烷的慢性膳

食接触估计数据，包括低端和高端膳食摄入估计数据，都超过了接触限值。有关乙型六氯环己烷的癌症膳食

风险估计数据，包括低端和高端膳食摄入估计数据，也都超过了接触限值。根据美国环境署的资料，成人男

性的风险值（按慢性接触参考剂量的一定百分比确定）为：620-4700；成人女性为720-5300；1-6岁儿童为

2,300-17,000；7-12岁儿童为800-6,000。成人男性的估计癌症风险为：6.7x10-4-5.0x10-3，成人女性为：

7.7x10-4-5.8x10-3。应该指出的是，公认的癌症风险为：1x10-6。这种风险估计数据非常保守，因为所观测的

是最大的基本水平，但尽管如此，仍然可以做出结论认为，膳食风险值得关注。另外还必须指出的是，慢性

毒性的目标器官为肝脏；因此，可以预计六氯环己烷可能会产生叠加效应。应该考虑到，如果以生育能力受
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到的影响为依据（荷兰国家公共卫生与环境研究院，2001年，载于美国环境署的文件，2006年），那么参考

剂量可能会低很多，而实际水平可能要比该参考剂量水平超出更多。 

由于乙型六氯环己烷存在于脐带血和母乳中，所以婴儿无论是在子宫内，还是在子宫外，六氯环己烷都有可

能对其生殖系统造成破坏性影响（美国环境署，2000年）。 

另外，根据Nair等人（1996年）的研究，母乳中的乙型六氯环己烷浓度如果达到0.198毫克/升，摄入的浓度将

为0.1386毫克/升（摄入量为700毫升时），这与安全摄入水平0.0015毫克/儿童（体重为5千克）相比，几乎高

出了100倍，它只比动物研究中的最低可见毒副反应剂量低3倍左右（Pohl和Tylenda，2000年）。如果按照美

国环境署的要求确定慢性参考剂量值，儿童（5千克）的安全摄入水平将更低（0.0003毫克/千克），在这种

情况下，上述水平将超过参考剂量的462倍。另外，在其他地区，食物，尤其是母乳中的摄入水平需要引起

人们的高度关注。 

总之，必须考虑到传统食物的独特社会、文化、精神和经济价值，应采取强有力的措施尽量减少这类食物中

的乙型六氯环己烷水平（加拿大北极污染物评估报告，2003年）。 

2.4.2 环境 

乙型六氯环己烷对水生生物具有急性毒性。与海藻和水蚤的影响浓度相比（国际化学品安全规划署, 1992年），

鱼是最敏感物种。在对斑马鱼和霓虹脂鲤进行的急性毒性测试（为期24小时）中，半数致死浓度（LC50）约

为1.7毫克/升（Oliveira-Filho和Paumgarten, 1997年）。国际化学品安全规划署（1992年）根据鱼类行为变化

所报告的半数效应浓度（EC50）为47 微克/升（96小时），虹鳟鱼的半数致死浓度为0.9毫克/升（48小时）。

在一项长期的毒性试验研究（为期4周和12周）（包括组织病理变化研究）中，幼虹鳟鱼的无可见效应浓度

（NOEC）为32微克/升（Wester与Canton，1991年）。乙型六氯环己烷的雌激素活性表现为卵黄蛋白原生产

的改变、睾丸萎缩、雄性的雌雄同体性，以及垂体改变。 

乙型六氯环己烷似乎对禽类毒性不大（国际化学品安全规划署，1992年），但可能会对禽类的繁殖产生影响。

如果雌禽体内的各种有机氯（包括乙型六氯环己烷）浓度较高，那么在一窝幼禽中，第一只和第二只的身体

状况较弱（北极监测及评估方案, 2004年）。 

对斯瓦尔巴北极熊所受影响进行监测的数据显示，维生素A与六氯环己烷之间呈明显的负相关（北极监测及

评估方案，2004年）。维生素A是一种重要的元素，它是生殖、胚胎和胎儿发育，以及视觉、生长、分化和

组织维护等所需要的。 

3．信息综述 

工业级六氯环己烷是一种由5个稳定六氯环己烷异构体组成的混合物，包含5-14 % 的乙型六氯环己烷，在全

世界普遍被用作有机氯杀虫剂。 

目前，尽管工业级六氯环己烷的使用微不足道，但仍然会发生排入环境中的情况。局部污染源包括有害废弃
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物场地、污染场、堆场、垃圾填埋场或垃圾场。对于这些污染源的排放情况，目前没有量化的数据，但据估

计，林丹生产的副产品-六氯环己烷残余物的数量大约介于160-190到480万吨之间。此外，根据预计，很多局

部污染源可能会带来环境污染，而且没有得到适当的维护或控制。 

乙型六氯环己烷的物理化学特性有利于全球规模的“冷凝”，但α-与乙型六氯环己烷在环境中的路径不一样。

其原因可能是乙型六氯环己烷具有更大的物理和代谢稳定性、更高的水/辛醇溶性，较低的亨利定律常数和较

高的辛醇-空气分配系数——这有利于向有机相分配。 

根据现有数据，可以认为乙型六氯环己烷在环境中具有持久性。尽管在有利的条件下，乙型六氯环己烷可以

通过各种微生物菌珠进行生物降解，但现场实验显示，其降解速度很慢，这说明在环境条件下，乙型六氯环

己烷减少的速度非常慢。一些研究显示，在处理区，乙型六氯环己烷残余物能保留多年。在亚热带条件下，

农田区和未开垦区唯一确定的半衰期（DT50）值分别为100天和184天。在这项调查中，除了降解和植物吸收

外，乙型六氯环己烷的消失也可能与挥发和淋溶有关。 

在远离污染源的情况下，相关的监测数据明确显示，乙型六氯环己烷发生了长距离环境迁移。有迹象表明，

乙型六氯环己烷在经过湿沉降和再分配进入北太平洋后，再通过那些经过白令海峡的洋流进入北极。  

对鱼进行的一项实验研究显示，乙型六氯环己烷的生物浓缩系数（全身）为1,460。但一些有关北极海洋食物

网的现场调查显示，在较高的营养级（即：海洋哺乳动物和鸟类），乙型六氯环己烷可以蓄积到很高的浓度。

生物浓缩系数和食物网放大系数都大于1。有进一步的证据显示，在那些以生存膳食为生、受污染严重的土

著妇女母乳中，发现了乙型六氯环己烷。因此，有充分证据说明乙型六氯环己烷具有很高的生物蓄积潜力。 

动物实验显示，乙型六氯环己烷可导致神经和肝中毒，可导致生殖效应和免疫抑制效应，并对生育能力和繁

殖产生影响。 

有关北极熊的监测数据显示，维生素A浓度与六氯环己烷之间呈负相关，这可能会对很多生物功能产生影响。 

国际癌症研究署已经将乙型六氯环己烷列入可能对人致癌的2B组。一些流行病学研究显示，人类乳腺癌的发

生可能与乙型六氯环己烷有一定的关系，据目前所知，乙型六氯环己烷至少为促肿瘤物质。在污染区和北极

地区，乙型六氯环己烷可能会对人类健康产生负面影响。根据有关乙型六氯环己烷毒性的现有数据，可以得

出结论认为，目前，在这些地区，食物和人奶中的乙型六氯环己烷浓度令人担忧。根据美国环境署的保守估

计，癌症风险似乎很大（5.0x10-3至7.7x10-4）。 

必须考虑到，北极人口和野生动植物还会受到其他持久性毒的影响，这可能产生叠加效应。不过，应该强调

的是，传统食物具有独特的社会、文化、精神和经济价值，因此，如果食物中含有令人担忧的乙型六氯环己

烷，那么应极力避免食用。 

4．结论声明 

尽管大多数国家已经禁止或限制将工业级六氯环己烷作为杀虫剂，并且在大多数情况下将林丹作为代用杀虫
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剂，但是生产过程会产生大量的六氯环己烷残留物。六氯环己烷的继续生产以及废弃异构体的堆放一直是一

个普遍的问题，仍然会向环境中排放。 

乙型六氯环己烷在所有环境相中都存在，而且具有持久性，尤其是陆生和水生食物链中的乙型六氯环己烷可

能会对人类健康带来负面影响，这种影响令人担忧。在仍存在于全球各地的污染区，可能会有高危污染的情

况。此外，由于远距离环境迁移的结果，北极地区的接触可能也会比较多。 

根据内在属性、北极土著居民的乙型六氯环己烷估计日吸入量高于安全吸入量参考值，并鉴于乙型六氯环己

烷在生物区（包括远离可能来源的偏远地区）广泛出现，本风险简介得出结论：由于远距离环境迁移的结果，

该物质很可能会导致对人类健康和环境产生重大不利影响，因此，必须就此采取全球行动。 
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