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摘要：利用 GC-MS 测定 2013 年-2014 年不同季节宁波市居民日常食用 29 种水产品中多环芳烃（PAHs）的含量，分析季节性富

集规律，并估算宁波市居民食用水产品的 PAHs 暴露量，评估水产品中 PAHs 的人体健康风险及不确定性。研究发现，水产品中 16

种 PAHs 总含量（以湿重计）分别为（46.31±40.19）ng/g（春季）、（46.01±22.20）ng/g（秋季）、（31.93±19.13）ng/g（冬季）、（30.70±24.41）

ng/g（夏季）；城镇和农村居民食用水产品造成的 PAHs 暴露量分别为（4584.01±1212.68）ng/d 和（3523.81±932.21）ng/d；城镇和农

村居民终身增量健康风险分别为（5.27±5.78）×10-5和（2.94±1.81）×10-5，高于 USEPA 建议的可接受风险（1.0×10-6），而低于较高的

致癌风险（1.0×10-4），表明宁波居民食用水产品存在潜在的致癌风险，应予以关注。居民食用水产品造成的 PAHs 致癌风险不确定性

变异系数农村（0.20）高于城镇（0.16），ED是风险评估中需要控制的关键因素。 
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Abstract: The content of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) in 29 different aquatic products consumed by residents of Ningbo 

from 2013 to 2014 was determined using gas chromatography-mass spectrometry (GC-MS) to analyze seasonal accumulation patterns. The 

PAH exposure dose in the aquatic products consumed by Ningbo residents and the resultant health risk were evaluated. The results showed that 

thetotal contents of 16 PAHs (wet weight) were 46.31 ± 40.19 (spring), 46.01 ± 22.20 (fall), 31.93 ± 19.13 (winter), and 26.62 ± 24.41 ng/g 

(summer). The average dose of exposure to PAHs of the urban and rural populations via consumption of contaminated aquatic products were 

4584.01 ± 1212.68 and 3523.81 ± 932.21 ng/d, respectively. The incremental lifetime cancer risks for urban and rural populations were 5.27 ± 

5.78 × 10-5 (urban) and 2.94 ± 1.81 × 10-5 (rural), respectively, which were higher than the acceptable risk (1.0 × 10-6) and lower than that 

suggested by the United States Environmental Protection Agency (1.0 × 10-4). These results indicate that there is a potential risk of cancer to 

Ningbo residents consuming local aquatic products, requiring urgent attention. The uncertainty coefficient of variation of cancer risk associated 

with PAHs for the rural area (0.20) was higher than that for the urban area (0.16). ED is an important factor that should be controlled to reduce 

health risks． 
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多环芳香烃（Polycyclic Aromatic Hydrocarbons,  

PAHs）是一类具有亲脂性和挥发性的持久性有机污染

物[1]，由于对人体具有潜在的致癌、致畸和致突变性[2~5]

等毒性作用而备受关注[6~7]。环境中的多环芳烃来源于

石油污染（船舶、海上运输事故溢出的油）、空气污染
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（燃料燃烧）和地面径流（城市污水排放和工业废水）。

PAHs 进入水体后微溶于水，首先积累和吸附在沉积

物和悬浮颗粒中，在水体中活化后被生物体吸收，其

吸收率高，但生物无法对其进行有效的代谢。由于

PAHs 潜在的毒性[8~9]，美国环保局（USEPA）已将 16

种多环芳烃列为优先控制的污染物。 

据报道目前在世界范围内每年有约 4.3 万 t PAHs

释放到大气中，同时有 2.3 万 t 进入海洋环境[10]。在

我国自改革开放以来，随着城市化和工业化的快速发

展，工农业排废和生活排污与日俱增，而污水处理和

排污监控的发展却严重滞后，海洋污染呈现出不断加

重的趋势[11]。基于 PAHs 的持久性和长距离迁移的特

点，经食物链传递就很容易在较高营养级的生物体内

高浓度蓄积下来，从而对人类具有极大的潜在危害性
[12]。为了解宁波居民日常食用水产品中 PAHs 的污染

特征及其安全性现状，有必要对其中的 PAHs 残留情

况及其健康风险进行研究。 

目前，虽然有研究者对水产品中的 PAHs 进行检

测分析和健康风险评估发表的相关报道[13~15]，但鲜有

关于 PAHs 在水产品中的季节性分布特征及对居民健

康影响的报道。本文通过季节性采样，分析宁波居民

日常食用的主要水产品中 PAHs 含量和富集规律，并

参考 USEPA 推荐的健康风险评价方法对食用水产品

造成的 PAHs 致癌风险进行评估，希望能为海洋环境

研究及水产品安全调查提供一定的参考。 

1  材料与方法 

1.1  样品采集 

分别于 2013 年 10 月（秋季）和 12 月（冬季）及

2014 年 4 月（春季）和 7 月（夏季），按照水产品的

销量，在宁波市最大的水产品交易市场即路林市场，

对 29 种宁波市居民日常消费量较大的水产品进行随

机抽样，每个品种随机采样点 3 个，每个采样点随机

采集三份样品，每份样品采样量 2.00 kg，采样一批共

261 个样品，4 批次采样共计 1044 个样品。包括 22

种鱼类：小黄鱼（Pseudosciaena polyactis）、大黄鱼

（Pseudosciaena crocea）、多宝鱼（Panalichthys 

lethostigma）、星斑川蝶（Platichthys stellatus）、卵

形鲳鲹（Trachinotus ovatus）、乌鲳（Formio niger）、

鲳鱼（pomfret）、鮸鱼（Miichthys miiuy）、带鱼

（Trichiurus lepturus）、青石斑（Epinephelus awoara）、

鳙鱼（Aristichthys nobilis）、鮟鱇（Lophius litulon）、

乌鳢（Channidae）、海鳗（Anguilliformes）、三文鱼

（Oncorhynchus keta）、真鲷（Pagrosomus major）、

马鲛鱼（Scomberomorus niphonius）、黄占（Trachurus 

japonicus）、青占鱼（Pneumatophorus japonicus）、

鲈鱼（Lateolabrax japonicus）、舌鳎鱼（Cynoglossus 

robustus）、马面鱼（Navodon septentrionalis）；5 中

软体动物类：鱿鱼（calamary）、乌贼（Sepia torsa）、

紫贻贝（ Mytilus edulis ）、缢蛏（ Sinonovacula 

constrzcta）、红螺（Rapana bezona Linnaeus）；2 种

节支动物类：梭子蟹（Portunus trituberculatus）、南

美白对虾（Parapenaeopsis hardwickii ）。 

样品采集后，分类放入 4 ℃和-20 ℃冰箱进行保

藏，并进行样品的预处理。同一种类的样品以个体为

单位分三份，进行平行实验。对鱼类去头去内脏、剔

骨去皮，取其肌肉（腹部、背部和尾部），虾类去头

去壳，蟹和贝去壳，均取可食部分；用组织捣碎机将

肉绞碎，混匀，放置-20 ℃冰箱冷冻；将样品切薄片

精确称取 50 g 进行真空冷冻干燥 48 h，用研钵研碎置

于干燥器中保存。 

1.2  试剂 

多环芳烃混合标准贮备溶液（2000 mg/L）：美国

Supelco 公司，以二氯甲烷-苯溶液（1+1）为溶剂，萘、

苊烯、苊、芴、菲、蒽、荧蒽、芘、苯并[a]蒽、屈、

苯并[b]荧蒽、苯并[k]荧蒽、苯并[a]芘、茚酚[1, 2, 3-cd]

芘、二苯并[a, h]蒽、苯并[g, h, i]苝 16 种多环芳烃的浓

度均为 2000 mg/L；多环芳烃内标贮备溶液（500 

mg/L）：美国 Supelco 公司，苊-D10（AC-D10）、菲-D10

（PHE-D10）、屈-D12（CHR-D12）、苝-D12（PE-D12）

浓度均为 500 mg/L；正己烷、环己烷、二氯甲烷：农

残级，美国 sigma 公司；甲醇、氢氧化钾、二甲基甲

酰胺：分析纯，国产；硫酸：优级纯，国产；无水硫

酸钠：分析纯，国产；超纯硅胶：加拿大，粒径 60 

μm~200 μm。 

1.3  仪器设备 

气相色谱-质谱联用仪（GC-MS）：美国 Finnigan 

Trace DSQ；旋转蒸发仪：瑞士 BBCHIR215；超纯水

仪：美国 Millipour 公司；真空冷冻干燥机：中国

SCIENTZ-18N；低速冷冻离心机：上海离心机研究所

DL-8M；分液漏斗振荡器：日本 MMV-1000W。 

1.4  样品的处理方法 

参考行业标准 SC/T 3042-2008《水产品中 16 种多

环芳烃的测定气相色谱-质谱法》[13]进行。 

1.5  PAHs 的检测及可靠性验证 
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所有待测样品的 PAHs 组分测定均采用 GC-MS。

GC 条件：DB-17MS 石英毛细管柱（30 m×0.25 

mm×0.25 μm），柱箱升温程序：初始柱温为 60 ℃，以

15 ℃/min 升至 110 ℃，保持 1 min，再以 20 ℃/min

升至 180 ℃，然后以 2 ℃/min 升至 203 ℃，5 ℃/min

升至 250 ℃，2 ℃/min 升至 310 ℃；保持 2 min 载气：

高纯 He，流速 1.0 mL/min；进样口：PTV 进样口，

恒温不分流模式，温度为 260 ℃；进样方式：无分流

进样，0.75 min 后开阀，进样量为 2.0 μL。MSD 条件：

EI 电离源 70 eV，离子源温度：230 ℃；传输线温度：

250 ℃；测定方式：SIM 监测模式。 

为验证方法的可靠性，首先进行加标回收率和方

法检出限实验，通过方法空白和程序空白试验来验证

PAHs 测定方法的可靠性。PAHs 单体的回收率范围为

83%~105%，平均为 98%，该分析方法中 PAHs 的定

量限范围为 0.5 ng/g~2.0 ng/g。 

1.6  膳食暴露评估 

通过16种优控PAHs的联合致癌效应来评估某种

水产品中 BaP 的致癌毒性，即以它们的 BaP 等毒性当

量因子（TEF）转化为等毒性效应的 BaPeq进行估算，

常用的等毒性当量因子转换系数如表 1
[17]。某种水产

品中 16 种优控 PAHs 的 BaPeq（BEC）的计算公式[13]

如公式（1）。 

i

n

1i

i TEFCBEC 


                                （1） 

公式（1）中 n=16，Ci为第 i 种 PAHs 同系物在水产品中

的浓度，TEFi为第 i 种 PAHs 同系物的 TEF。 

以某种水产品中每种单体 PAHs 的 BaPeq 总和来

估算 16 种 PAHs 的致癌效力。 

表1 PAHs的 BaP等毒性当量因子 

Table 1 Benzo(a)pyrene (BaP) toxic equivalent factors (TEFs) 

of PAHs 

PAHs(英文缩写) TEF PAHs(英文缩写) TEF 

萘(NA) 0.001 苯并(a)蒽(BaA) 0.1 

苊烯(ACL) 0.001 崫(CHR) 0.01 

苊(AC) 0.001 苯并(b)荧蒽(BbFA) 0.1 

芴(FL) 0.001 苯并(k)荧蒽(BkFA) 0.1 

菲(PHE) 0.001 

 

苯并(a)芘(BaP) 1 

蒽(AN) 0.01 二苯并(a,h)蒽(DBahA) 5 

荧蒽(FA) 0.001 茚酚(1,2,3-cd)芘(IP) 0.1 

芘(PY) 0.001 苯并(g,h,i)苝(BghiP) 

 
0.01 

将宁波居民分为两组，即城镇组和农村组，每组

日膳食 BEC 暴露水平（ED）计算公式[13]如公式（2）： 

BECIRE
n

1j

jD 


                       （2） 

公式（2）中 BEC 为水产品中 PAHs 的 BaP 当量

浓度（ng/g）；IRj为每日摄入的 j 水产品的量（g/d）；

根据 2008 年浙江省城乡居民膳食结构调查报告，浙江

省城市和农村居民鱼虾类食品的人均摄入量分别是

121.54 g/d 和 93.43 g/d
[18]。通过概率论的方法遵循对

数正态分布和正态分布对公式（2）中的 BECi 和 IRj

进行处理。 

1.7  健康风险评估 

居民通过膳食暴露 PAHs 引起的增量终生癌症风

险（ILCR，Incremental Lifetime Cancer Risk）的计算

公式[13]如公式（3）。 

AT)CF/(BWSFEDEFEILCR D       （3） 

式中，ILCR 为膳食暴露的增量终生癌症风险（无量纲）；

ED为膳食 BEC 食暴露水平（ng/d）；EF 为暴露频率（365 d/a）；

ED 为暴露历时，致癌物一般取 70 a；SF 为化学致癌物的致癌

斜率系数，经口暴露取值为 7.3 kg·d/mg[19~22]；CF 为转换因子

（10-6 mg/ng）；BW 为平均人体体重（59.25 kg）[15]；AT 为致

癌物的有效致癌时间（70 a×365 d/a）；通过概率论的方法对公

式（3）中的 ED，SF 和 BW 进行处理。 

1.8  不确定性与灵敏度分析 

为获得稳定的风险评估结果，控制不确定性，通

过 R 语言软件进行蒙特卡罗模拟 5000 次抽样实验。

此外还可以利用R语言对风险评估中的不确定性因素

进行定量考察，并进行灵敏度分析，最终计算出所输

入的变量对风险方差的贡献，从而计算所输入变量的

敏感性[23]。 

2  结果与讨论 

2.1  水产品中 PAHs 的含量 

宁波地区各个季节水产品中 16 种多环芳烃平均

含量见表 2，由表 2 可知各个采样季节的水产品中

PAHs 均以低环为主，但是水产品中中环和高环 PAHs

总量在春季和夏季所占比例偏高，分别为 42.55%和

34.47%，说明春季和夏季水产品中中环和高环 PAHs

富集程度较高。此外，水产品中 PAHs 的平均检出率

较高的有 ACL（95.33%）、AC（91.00%）、PHE

（90.33%）、FL（86.67%）、NA 为（76.67%）、BaA

（76.00%），而 BghiP 的检出率仅为 6.33% 。 

不同采样季节的水产品中 16 种 PAHs 含量如图 1 
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所示，从图 1 可见，秋季 PAHs 含量最高的三种水产

品分别是三文鱼（102.87 ng/g）、真鲷（79.70 ng/g）、

青占鱼（74.81 ng/g），含量最低的是鲈鱼（11.02 ng/g），

水产品中 PAHs 的平均含量为（46.01±22.20）ng/g；

冬季 PAHs 含量最高的三种水产品分别是马鲛鱼

（79.43 ng/g）、青占鱼（64.48 ng/g）、三文鱼（60.04 

ng/g），含量最低的是星斑川鲽（6.41 ng/g），水产品

中 PAHs 的平均含量为（31.93±19.13）ng/g；春季 PAHs

含量最高的三种水产品分别是鲳鱼（221.23 ng/g）、真

鲷（87.65 ng/g）、红螺（84.53 ng/g），含量最低的是鮟

鱇（5.55 ng/g），水产品中 PAHs 的平均含量为

（46.31±40.19）ng/g；夏季 PAHs 含量最高的三种水

产品分别是鱿鱼（87.70 ng/g）、乌鳢（80.30 ng/g）、鳗

鱼（75.04 ng/g），含量最低的是马面鱼（3.72 ng/g），

水产品中 PAHs 的平均含量为（26.62±24.41）ng/g。 

表2 宁波居民食用水产品中16种 PAHs的含量（ng/g） 

Table 2 Content of 16 PAHs in aquatic products consumed by Ningbo residents 

PAH 

秋季 冬季 春季 夏季 
平均检出率

/% 
含量 

/(ng/g) 
含量范围

/(ng/g) 
含量 

/(ng/g) 
含量范围 

/(ng/g) 
含量 

/(ng/g) 
含量范围

/(ng/g) 
含量 

/(ng/g) 
含量范围

/(ng/g) 

NA 7.92±2.59 0.00~23.20 3.90±2.09 0.00~13.79 4.66 ±2.65 0.00~19.81 10.77±7.71 0.00~52.57 76.67 

ACL 0.67±0.43 0.00~3.10 1.29±0.44 0.00~3.91 1.29 ±0.48 0.11~3.76 0.28±0.12 0.00~0.90 95.33 

AC 1.69±0.75 0.22~6.46 1.36±0.54 0.00~4.51 1.23 ±0.85 0.00~7.05 0.69±0.32 0.00~2.68 91.00 

FL 4.88±2.12 0.00~17.83 5.31±2.56 0.00~17.30 3.15 ±1.45 0.00~11.06 1.48±0.94 0.00~6.73 86.67 

PHE 18.89±6.43 0.00~52.14 10.47±4.53 0.00~31.63 14.21±10.66 0.00~105.29 6.24±4.15 0.00~24.47 90.33 

AN 0.16±0.43 0.00~4.64 0.81±0.54 0.00~4.14 1.98±1.38 0.00~13.33 0.62±0.48 0.00~3.40 49.33 

FA 1.10±1.19 0.00~10.77 1.28±1.18 0.00~12.11 2.50±1.55 0.00~10.77 2.57±1.71 0.00~10.45 58.33 

PY 1.39±1.77 0.00~13.48 0.39±0.58 0.00~5.99 7.21±8.63 0.00~87.95 2.97±1.92 0.00~12.66 47.33 

BaA 0.83±0.56 0.16~6.33 2.20±1.17 0.00~6.71 1.44±1.15 0.00~8.25 1.25±0.76 0.00~3.68 76.00 

CHR 0.00 0.00 0.03±0.05 0.00~0.45 1.04±1.00 0.00~6.46 0.33±0.26 0.00~1.84 23.67 

BbFA 0.42±0.59 0.00~5.25 0.11±0.12 0.00~0.75 0.42±0.57 0.00~3.98 0.13±0.18 0.00~1.62 30.67 

BkFA 1.51±1.43 0.00~12.95 0.75±0.72 0.00~4.10 1.82±1.88 0.00~15.24 0.76±0.70 0.00~3.60 44.33 

B[a]P 2.60±1.56 0.00~13.82 0.41±0.57 0.00~3.73 0.90±1.73 0.00~16.39 1.53±1.17 0.00~7.21 29.33 

IP 2.93±0.92 0.00~4.14 2.63±1.42 0.00~9.02 2.80±2.16 0.00~17.70 0.65±0.85 0.00~5.81 57.00 

DBahA 1.02±1.13 0.00~5.97 0.77±0.93 0.00~5.88 0.74±1.34 0.00~5.81 0.21±1.15 0.00~1.25 24.33 

BghiP 0.00 0.00 0.00 0.00 0.77±1.08 0.00~9.99 0.21±0.20 0.00~1.43 6.33 

低环 PAHs 
34.20±10.31

（74.35） 
6.32~96.84 

23.14±8.81 

（72.95） 
0.11~63.08 

26.52±13.71 

（57.45） 
1.13~130.60 

20.09±11.57 

（65.53） 
0.03~65.79 - 

中环 PAHs 
3.33±3.04 

（7.22） 
0.16~22.38 

3.89 ±1.91 

（12.30） 
0.05~20.33 

12.18±9.11 

（26.39） 
0.00~90.63 

7.12±3.89 

（23.22） 
0.00~26.89 - 

高环 PAHs 
8.48±2.65 

（18.43） 
0.06~21.26 

4.67±2.36 

（14.75） 
0.00~15.14 

7.46±5.14 

（16.16） 
0.00~37.48 

3.45±1.84 

（11.25） 
0.00~10.06 - 

BEC 8.30±5.79 0.06~33.30 4.85±4.71 0.02~30.38 5.35±5.24 0.01~30.40 2.69±2.83 0.07~6.14 - 

∑PAHs 46.01±22.20 11.02~102.8

7 

31.93±19.1

3 

6.41~79.43 46.31±40.19 5.55~221.23 26.62±24.41 3.72~81.70 - 

注：表中括号内数据表示水产品中低环、中环和高环PAHs含量占水产品中PAHs总含量的百分比（%）。 

此外，由图 1 可见春季哈氏仿对虾和马面鱼中高

环 PAHs 含量所占比例高达 86.36%和 83.80%，夏季乌

贼、带鱼和马面鱼中高环 PAHs 含量所占比例分别高

达 92.41%、88.79%和 97.02% ，明显高于其他水产品，

但由于其总含量偏低，故正常食用安全性也较高。 

图中 1~29 依次为鲈鱼、鳙鱼、乌鳢、紫贻贝、红

螺、缢蛏、鱿鱼、乌贼、梭子蟹、哈氏仿对虾、鮸鱼、

黄占、星斑川鲽、青石斑、真鲷、卵形鲳鲹、鮟鱇、马

鲛鱼、鳗鱼、带鱼、大黄鱼、鲳鱼、小黄鱼、多宝鱼、

三文鱼、舌鳎鱼、青占鱼、乌鲳、马面鱼。 

根据国内报道，太原市场鱼类 PAHs 湿重含量均

值为 160.30 ng/g
[13]，香港地区鱼类的 PAHs 湿重含量

为 15.5 ng/g~118 ng/g
[24]，天津地区鱼类的 PAHs 湿重

含量为 61.2 ng/g，BEC 值为 1.52 ng/g
[25]，巢湖水产品
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中 PAHs 的平均含量为（320.90±147.50）ng/g，其 BEC

均值为（4.14±6.68）ng/g
[15]，虽然宁波地区水产品中

PAHs 含量均值低于以上国内水产品中的含量，但是

前者 BEC 却比后者大，主要是因为前者所含的较高环

数的 PAH 浓度高，且环数较高的 PAHs 其 TEF 倾向

于偏大，因此 BEC 值也就越高。 

 

 

 

 
图1 宁波地区不同季节水产品中PAHs含量 

Fig.1 Seasonal content of 16 PAHs in aquatic products from 

Ningbo 

注：a.秋季，b.冬季，c.春季，d.夏季。 

与国外的研究相比，宁波地区水产品中 PAHs 含

量及 BEC 值远高于 Catalonia 地区鱼体中 PAHs 含量

（8.01 ng/g，湿重）[26]及韩国鱼体中BEC 值（0.31 ng/g）
[27]。 

尽管如此，以水产品中检测到的 PAHs 最高含量

为例，由图 1 可见检测到水产品中 PAHs 含量以春季

鲳鱼 221.23 ng/g 为最高，还是远低于国标 GB 

2762-2012 食品中污染物限量 5.0 μg/kg 的规定[28]，表

明宁波居民日常食用水产品中 PAHs 含量水平在安全

范围内。 

2.2  PAHs 的日暴露量估算 

在参考美国环保署（USEPA）暴露评估模型对居

民食用水产品造成的 PAHs 暴露水平进行计算时，考

虑到宁波周边城镇与农村居民水产品消费水平的不

同，在水产品食用的 PAHs 暴露量估算时，分为城镇

与农村居民分别进行估算。由于宁波居民在日常食用

各种水产品时有很大的随机性，又由于年龄、性别和

个人喜好不同，对宁波居民日常摄入各种水产品的量

很难权重，故在进行暴露水平计算时按水产品中的

PAHs 的平均含量计算日暴露量。 

 

 
图2 宁波地区居民食用水产品的PAHs日暴露量（a）和BEC日

暴露量（b） 

Fig.2 Daily exposure dose to PAHs (a) and BEC (b) via 

consumption of aquatic products by Ningbo residents 

图 2 为宁波居民 2013 年~2014 年四个季节的
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PAHs 及 BEC 日暴露量评估结果。由图 2 可见，城镇

和农村居民 PAHs 日暴露量为：春季>秋季>冬季>夏

季，结合图 1 各种水产品中 PAHs 含量，PAHs 日暴露

量最高的水产品为春季的鲳鱼，秋季的三文鱼次之，

日暴露量最低的水产品为夏季的马面鱼、春季的鮟鱇

鱼和冬季的星斑川鲽。宁波地区居民食用水产品的平

均 PAHs 日暴露量，城镇与农村居民分别为

（4584.01±1212.68） ng/d 和（3523.81±932.21） ng/d。

同理，城镇和农村居民的 BEC 日暴露量为：秋季>春

季>冬季>夏季，城镇和农村居民食用水产品的 BEC

日 暴 露 量 分 别 为 （ 643.54±64.38 ）  ng/d 和

（494.70±46.54）ng/d。 

通过R语言软件绘制出宁波地区城镇居民和农村

居民 BEC 日膳食暴露累积概率分布曲线如图 3，曲线

越远离纵轴，则表明该暴露方式对 BEC 暴露贡献值也

就越大，风险越大。通过 R 语言软件计算，城镇和农

村居民 BEC 日暴露中位数分别为 108.60 ng/d 和

148.08 ng/d，75%分位数分别为 453.12 ng/d 和 546.18 

ng/d。由图 3 可见，城镇居民比农村居民的 BEC 暴露

累积概率分布曲线离纵轴较远，表明了前者 BEC 暴露

水平的风险高于后者。 

 
图3 水产品食用BEC暴露累积概率分布曲线 

Fig.3 Cumulative probability distributions of BEC exposure via 

consumption of aquatic products 

3.3  健康风险评估 

参考美国环保局（USEPA）ILCR 评估方法对宁

波居民进行终生健康风险进行评估，USEPA 建议的可

接受风险值为1.0×10
-6，若风险值达到或大于1.0×10

-4，

则表明 PAHs 残留量较高，需要引起高度重视。对水

产品中的 BEC 浓度进行 Shapiro-wilk 对数检验，结果

表明符合对数正态分布（p=0.058>0.05）。利用蒙特卡

洛方法进行 5000 次随机采样，计算出 ILCR 值，计算

结果如表 3 所示。 

表3 ILCR概率分布蒙特卡罗模拟结果 

Table 3 Monte-Carlo simulation for probability distributions of cancer risks via consumption of aquatic products 

暴露途径 算术平均值 标准差 中值 5%风险值 95%风险值 变异系数 CV 

水产品（城镇） 5.27×10-5 5.78×10-5 5.08×10-6 1.48×10-7 1.69×10-4 0.09 

水产品（农村） 2.94×10-5 1.81×10-5 2.49×10-6 6.40×10-8 9.44×10-5 0.16 

 
图4 ILCR累积概率分布曲线 

Fig.4 Cumulative probability distributions of incremental 

lifetime cancer risk 

由表 3 可知，宁波地区城镇居民和农村居民 ILCR

的平均值分别为（5.27±5.78）×10
-5和（2.94±1.81）×10

-5，

两组居民的 ILCR 的中值高于可接受值 10
-6而低于风

险值 10
-4，分布在 10

-6
-10

-5之间；如图 4 为 ILCR 累积

概率分布曲线，城镇居民和农村居民 ILCR=1×10
-6时

的百分位分别为 22.3 和 33.6，ILCR=1×10
-4的百分位

分别是 92.1 和 95.2，表明食用水产品的致癌风险已高

于可接受风险值，宁波居民食用水产品存在较大的潜

在致癌风险。特别是 PAHs 含量相对较高的水产品，

如鲳鱼、三文鱼、真鲷等应该予以关注。此外，基于

宁波居民对水产品的喜好，烹饪方法（包括烤、炸、

烘、煮等）可能会增加水产品中的 PAHs 含量，导致

估算的风险值低于实际值[29~32]。因此，有必要采取措

施来控制宁波地区居民由于食用水产品造成的 PAHs

暴露健康风险。图 4 为宁波居民 ILCR 累积概率分布

曲线与图 3 中 PAHs 暴露结果一致，城镇居民食用水

产品造成的 PAHs 健康风险明显高于农村居民。 

据国内报道，秦宁等[15]对巢湖地区水产品进行了

PAHs 致癌风险评估，发现水产中致癌风险为

（3.17±3.79）×10
-5（城镇）和（1.25±1.50）×10

-6（农

村）；Xia 等[13]对太原居民包括鱼在内的食物进行了致

癌风险的研究，PAHs 造成的致癌风险值范围是

3.87×10
-5
~4.04×10

-5。据国外报道，Moon 等[33]对韩国

海产品进行了 PAHs 致癌风险评估，发现海产品的致
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癌风险是 2.85×10
-6；Falcó等[26]通过随机获取样品的

方法抽取了 Catalonia 地区食品（包括鱼类）进行 PAHs

致癌风险评估，对成年男性的致癌风险值是 5×10
-5。

与国内外相关研究对比发现，宁波地区居民食用水产

品的致癌风险值与巢湖水产品、太原和 Catalonia 的食

品样本致癌风险值相当，而高于韩国的海产品致癌风

险值。 

2.4  不确定性及灵敏度分析 

通过蒙特卡罗模拟对估算膳食暴露途径的健康风

险相关参数的不确定性及灵敏度进行量化分析，城镇

和农村健康风险的模型不确定性变异系数（CV）分别

为 0.16 和 0.20，后者不确定度高于前者。各个参数对

ILCR 的灵敏度分析结果见图 5。结果表明，无论是城

镇居民还是农村居民，ED 对结果方差的贡献率都最

大，分别为 69%和 63%，SF 和 BW 对风险值相似，

城镇居民分别为16%和15%，农村居民为19%和18%。

因此要获得更准确的膳食暴露 PAHs 健康风险评估，

必须准确监测 PAHs 暴露量。而其他相关研究表明 ED

和 SF 是控制不确定性的关键因素[13,15,34~36]。 

 

 
图5 ILCR评估中主要参数的灵敏度分析 

Fig.5 Sensitivity analysis results of incremental lifetime cancer 

risk assessment 

注：a. 城镇，b. 农村。 

3  结论 

通过检测宁波居民日常食用的水产品中 16 种

PAHs 的含量，对宁波居民食用水产品而造成的健康

风险进行评估。结果表明，2013 年~2014 年不同季节

宁波居民日常食用的水产品中 PAHs 分布以低环和中

环 PAHs 为主，水产品中 16 种 PAHs 平均含量（以湿

重计）分别为（46.31±40.19）ng/g（春季）、（46.01±22.20）

ng/g （秋季）、（ 31.93±19.13 ） ng/g （冬季）和

（26.62±24.41）ng/g（夏季）。城镇和农村居民食用水

产品的 PAHs 日暴露量为：春季>秋季>冬季>夏季，

城镇与农村居民平均的 PAHs 日暴露量分别为

（4584.01±1212.68）ng/d 和（3523.81±932.21）ng/d，

城 镇 和 农 村 居 民 的 BEC 日 暴 露 量 分 别 为

（643.54±64.38）ng/d 和（494.70±46.54）ng/d。城镇

居民和农村居民终身增量健康风险分别为

（5.27±5.78）×10
-5和（2.94±1.81）×10

-5，高于 USEPA

建议的可接受风险（1.0×10
-6），而低于具有较高致癌

风险（1.0×10
-4），表明宁波居民食用水产品存在较大

的潜在致癌风险，应该予以关注。食用水产品造成的

PAHs 致癌风险不确定性变异系数农村（0.20）高于城

镇（0.16），ED是风险评估需要控制的关键因素。 
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