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风险简介草案：甲氧滴滴涕 

  秘书处的说明  

一、 导言 
1. 持久性有机污染物审查委员会第十五次会议通过了关于甲氧滴滴涕的

POPRC-15/3 号决定（UNEP/POPS/POPRC.15/7，附件一），委员会据此决定成

立一个闭会期间工作组，进一步审查将该化学品列入《公约》附件 A、B 和

（或）C 的提案（UNEP/POPS/POPRC.15/4），并依据《公约》附件 E 编写一

份风险简介草案。 

2. 依据 POPRC-15/3 号决定和委员会通过的工作计划（UNEP/POPS/ 
POPRC.15/7，附件三），闭会期间工作组已编写一份风险简介草案，载于本说

明附件但未经正式编辑。与风险简介草案有关的评论与答复汇编载于 UNEP/ 
POPS/POPRC.16/INF/5 号文件。 

二、  建议采取的行动 
3. 委员会不妨： 

(a) 经适当修正后，通过载于本说明附件的风险简介草案； 

(b) 依据《公约》第 8 条第 7 款，并根据风险简介，决定甲氧滴滴涕是

否由于其远距离环境迁移而可能对人类健康和（或）环境造成重大不利影响，

因而有必要采取全球行动； 

 
* 由于技术原因于 2020 年 12 月 2 日重发。 
** UNEP/POPS/POPRC.16/1。 
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(c) 视根据上文 (b) 分段作出的决定，商定： 

(一) 邀请全体缔约方和观察员根据《公约》附件 F 提供资料，成

立一个闭会期间工作组负责制定风险管理评价草案及商定完

成该评价草案的工作计划；或 

(二) 将本风险简介分发给全体缔约方和观察员，将提案暂时搁置。 
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附件 

 

 

 

甲氧滴滴涕 
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执行摘要 
1. 持久性有机污染物审查委员会第十五次会议认定，甲氧滴滴涕符合附件 D 中的筛选

标准（POPRC-15/3 号决定），并决定根据《公约》附件 E 编写风险简介。 

2. 甲氧滴滴涕是一种有机氯农药，被用作滴滴涕的替代品。甲氧滴滴涕在一些国家被

限用/禁用已超过 15年。在应要求提供资料时（提交的附件E资料（2019）），没有缔约方

表示目前使用甲氧滴滴涕。然而，出于起草风险简介的目的而进行的文献检索结果表明，

某些国家最近可能使用过甲氧滴滴涕。1975年，三家美国公司生产了2 500吨甲氧滴滴涕。

1991年产量降至 193吨。1992年之后，美国的甲氧滴滴涕产量大幅减少，直至 2000年被禁

止使用。目前没有关于甲氧滴滴涕在全球范围内的生产或使用情况的公开资料。甲氧滴滴

涕不会在环境中自然产生。造成它释放到环境中的主要是原因是，将其作为农药用于农作

物和牲畜。在甲氧滴滴涕的生产、配制、储存、运输和处置过程中，可能会有少量释放到

环境中。按照历史上全世界甲氧滴滴涕的最大产量估计值 8 000 吨/年（1975 年前后）计算，

以往生产过程中的大气释放量峰值估计为最多 4 吨/年。在美国，2018 年因现场和非现场处

置（或其他释放途径）总共释放了 1.04 吨甲氧滴滴涕（美国环保局，2020a）。 

3. 甲氧滴滴涕在环境中具有持久性。多项研究报告了存在于沉积物、水体、海水、地

下水、饮用水和各种生物群中的甲氧滴滴的检测值和（或）定量值。由于甲氧滴滴涕在历

史上被作为农药使用，甲氧滴滴涕污染在开展集约化农业活动的地点附近尤其明显。根据

证据权重法从实验室研究和监测数据得到的结果表明，甲氧滴滴涕在好氧沉积物中具有持

久性，在某些厌氧沉积物中也可能具有持久性。实测数据表明，在逐步淘汰甲氧滴滴涕数

年后，仍从欧洲和加拿大的地表水以及法国地下水中检出甲氧滴滴涕，因而在一定程度上

证明该物质在水中具有持久性。从一个北冰洋湖泊以及覆盖北太平洋到北冰洋区域的表层

海水中得到的监测数据进一步表明，该物质可能在地表水和海水区间中具有持久性。根据

证据权重法从实验室研究和监测数据得到的结果表明，甲氧滴滴涕在某些好氧土壤中可能

具有持久性。不过，上文提到的存在于地表水、海水和土壤中的甲氧滴滴涕可能是远距离

迁移的结果。 

4. 甲氧滴滴涕是一种疏水性极强的物质，实验得到的正辛醇/水分配系数（log Kow值）

为 5.08。甲氧滴滴涕的生物浓缩系数（BCF）值在不同水生物种之间差异很大，这是因为

不同物种代谢和排泄甲氧滴滴涕的能力不同（生物浓缩系数区间为 667–8 300）。实验室研

究表明，甲氧滴滴涕在一些鱼类中具有生物积累潜力，生物浓缩系数值大于 5 000。从一种

双壳类动物（生物浓缩系数为 12 000）和从螺类（生物浓缩系数区间为 5 000–8 570）得到

的佐证资料，还表明在水生无脊椎动物中具有生物积累潜力。甲氧滴滴涕的生物积累潜力

与高毒性和高生态毒性相结合，理应引起关注。毒代动力学和新陈代谢研究表明，甲氧滴

滴涕不会在哺乳动物体内积累。 

5. 根据实测数据，在环境中经常检测出甲氧滴滴涕，包括在城市、农村地区，以及在

农业活动中将甲氧滴滴涕作为农药使用的地区。在远离释放源的北极（在空气、雪、冰芯、

湖水和海水中，以及在生物群样本（陆生、鸟类和海洋生物群）中）和南极（在海洋生物

样本中）地区都发现了这种物质，因而表明发生了远距离大气和海洋迁移。 

6. 根据实测数据，普通人群的接触途径是通过摄入被污染的食物和饮用水、呼吸摄入

含有甲氧滴滴涕的灰尘和气溶胶，以及经口摄入灰尘和土壤。低龄儿童可能会接近地面玩

耍，因此比成年人更有可能接触到泥土和灰尘。儿童也可能有意或无意地摄入含有少量甲

氧滴滴涕的灰尘或土壤。在人体血清、脂肪组织、脐带血和母乳中检测到甲氧滴滴涕。实

测数据显示，胎儿在子宫内可以通过胎盘，婴儿出生后可以通过哺乳接触到甲氧滴滴涕。 
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7. 由于其具有持久性，在已经实施法规和逐步淘汰的地区，仍可在饮用水、水体和沉

积物中发现甲氧滴滴涕。环境趋势数据不详，现有的实测数据不足以就趋势得出明确的结

论。不过，从 1999到 2014年，观察到南极洲的南象海豹体内的甲氧滴滴涕浓度有所上升。

关于人类接触甲氧滴滴涕的趋势的数据不详。 

8. 甲氧滴滴涕的毒性对水生生物、野生动物及人类健康的影响引起关注。甲氧滴滴涕

对水生无脊椎动物和鱼类有很强的毒性。甲氧滴滴涕被怀疑对鱼类、两栖动物及海胆的繁

殖力、生长和发育有内分泌干扰作用。它还具有潜在的内分泌干扰特性，并且在雌性和雄

性大鼠中发现它对哺乳动物生殖具有毒性效应。此外，对大鼠的观察表明，甲氧滴滴涕具

有促进疾病的跨代表观遗传及相关的精子表观突变的潜能。甲氧滴滴涕已被证明在高剂量

下是一种神经毒剂，在低剂量下可对发育中大脑的认知功能起作用。此外，发育期及成年

大鼠通过饮食接触甲氧滴滴涕会产生免疫反应调节作用。最后，在某些特定情况下，同时

接触甲氧滴滴涕和其他环境化学品会导致累加效应。 

9. 在全球地表水、海水、地下水、饮用水、沉积物、大气、生物群（包括野生动物）

和人类等环境区间中检测到甲氧滴滴涕。甲氧滴滴涕具有持久性、生物累积性，对水生生

物和陆生动物（包括人类）具有毒性，并且可以迁移到远离其生产和使用的地方。由此认

定，甲氧滴滴涕有可能对人类健康和（或）环境造成不利影响，因而有必要采取全球行动。 

1. 导言 
10. 2019 年 5 月，欧洲联盟及其成员国提交了将甲氧滴滴涕列入《斯德哥尔摩公约》附

件 A 的提案。该提案（UNEP/POPS/POPRC.15/4）是按照《公约》第 8 条提交的，持久性

有机污染物审查委员会在 2019 年 10 月举行的第十五次会议上审议了该提案。 

1.1  拟列入物质的化学特性 
11. 甲氧滴滴涕是一种略带水果味或霉味的淡黄色粉末（毒物与疾病登记署，2002）。 

表 1：名称和登记号 

通用名称 
 
国际化联名称 

甲氧滴滴涕* 
 

1,1'-(2,2,2-三氯乙烷-1,1-二基)双(4-甲氧基苯) 
1-甲氧基-2- [2,2,2-三氯-1-(4-甲氧基苯基)乙基]苯 
1,1'-(2,2,2-三氯乙烷-1,1-二基)双(2-甲氧基苯) 

化学文摘社编号 
（不完全名单） 
 
欧洲委员会编号： 

72-43-5；30667-99-3；76733-77-2；255065-25-9；255065-26-0；59424-81-6； 
1348358-72-4 
 
200-779-9 

别名和商品名称 1,1-双(对甲氧基苯基)-2,2,2-三氯乙烷 
2,2-双(对甲氧基苯基)-1,1,1-三氯乙烷 
2,2-二对茴香基-1,1,1-三氯乙烷 
对,对'-二甲氧基二苯基三氯乙烷 
二甲氧基 DDT 
二甲氧基 DT 
二（对甲氧基苯基）三氯甲基甲烷 
DMDT 
对,对'-DMDT 
ENT1716 
Higalmetox 
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甲氧氯 
Maralate 
Marlate 
OMS 466 
对,对'-甲氧滴滴涕 
Metox 
甲氧基 DDT 
Prentox 
1,1,1-三氯-2,2-双(对甲氧基苯基)乙烷 
1,1,1-三氯-2,2-二(4-甲氧基苯基)乙烷 
1,10-(2,2,2-三氯亚乙基)双(4-甲氧基-苯) 
乙烷 1,1,1-三氯-2-(邻甲氧基苯基)-2-(对甲氧基苯基)- 
2,4'-甲氧滴滴涕 
o,p-甲氧滴滴涕 
o,p'-甲氧滴滴涕 
苯,1,1'-(2,2,2-三氯亚乙基)双[2-甲氧基- 
苯,1-甲氧基-3- [2,2,2-三氯-1-(4-甲氧基苯基)乙基]- 
苯,1,1'-(2,2,2-三氯亚乙基)双[3-甲氧基- 

缩写 MXC 

*甲氧滴滴涕指二甲氧基二苯基三氯乙烷的任何可能的异构体或其任何组合。 

表 2：结构 
分子式 C16H15Cl3O2 

分子量 345.65 克/摩尔 

结构式举例 

           
 

表 3：甲氧滴滴涕的相关理化属性概述 

属性 数值 参考文献 

20 摄氏度和 101.3 千帕

条件下的物理状态 
固体（淡黄色粉末） 毒物与疾病登记署，

2002 

熔/冰点（MP） 87 摄氏度（实验值） 
129.34 摄氏度（EPI 套件，MPBPVP v1.43 估计值，平均或
加权熔点）（在适用性域内（参数值）） 

Lide，2007 
美国环保局，2012 

沸点（BP） 346 摄氏度（实验值） 
377.87 摄氏度（EPI 套件，MPBPVP v1.43 估计值，经改编
的 Stein & Brown 方法）（在适用域内（参数值）） 

美国环保局，2012 
美国环保局，2012 

蒸汽压 25 摄氏度条件下 5.56 ×10-3帕（EPI 套件，MPBPVP v1.43
估计值，改良粒子法；输入条件为熔点和沸点实验值，温
度 25 摄氏度）（在适用域内） 

美国环保局，2012 

亨利定律常数 25 摄氏度条件下 2.03 ×10-7 atm.m3/mol                              
（或 2.06×10-2Pa.m3/mol)（实验值）（在 HENRYWIN验证
集中，计算来自 Altschuh等人（1999）的研究） 

Altschuh等人，1999 
美国环保局，2012 
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属性 数值 参考文献 

9.75 x 10-8 atm.m3/mol（或 9.88 x 10-3Pa.m3/mol）          
（EPI 套件，HENRYWIN v3.20估计值，Bond 方法）    
（在适用域内） 

水溶性 24 摄氏度时 0.040 微克/升（实验值，纯度 99%） 
25-45 摄氏度时 0.10 微克/升（实验值，摇瓶-照紫外光法） 
25 摄氏度时 0.12 微克/升（实验值，在 WSKOW训练集中） 
25 摄氏度时 0.302 微克/升（EPI 套件，WSKOW v1.42 估计
值）（在适用域内） 

Verschueren，1996 
Richardson 和

Miller，1960 
Zepp 等人，1976 
美国环保局，2012 

有机碳归一化分配系数

（log Koc） 
4.9 （实验值，在 KOCWIN训练集中） 
4.43 （EPI 套件，KOCWIN v2.00 估计值，MCI 方法）  
（在适用域内） 

Schüürmann 等人，
2006 
美国环保局，2012 

正辛醇/水分配系数

（log Kow） 
5.08 （实验值，在 KOWWIN训练集中） 
5.67 （EPI 套件，KOWWIN v1.68 估计值）                     
（在适用域内） 

Karickhoff 等人，
1979 
美国环保局，2012 

正辛醇/空气分配系数

（log Koa） 
10.48 （实验值，气相色谱保留时间法） 
10.161 (EPI 套件，KOAWIN v1.10估计值；正辛醇/水分配
系数和亨利定律常数实验值作为输入条件）（在适用域内
（参数值）） 

Odabasi 和 Cetin，
2012 
美国环保局，2012 

空气/水分配系数   
（log Kaw） 

-5.081（EPI 套件，KOAWIN v1.10，根据亨利定律常数实
验值计算） 

美国环保局，2012 

1.2  审查委员会对附件 D 资料的结论 
12. 持久性有机污染物审查委员会在第十五次会议上评估了欧洲联盟关于将甲氧滴滴涕

列入《斯德哥尔摩公约》的提案。委员会得出的结论是，甲氧滴滴涕符合附件 D 规定的筛

选标准（POPRC-15/3 号决定）。 

1.3  数据来源 
13. 风险简介草案以下列数据来源为基础： 

(a) 欧洲联盟及其身为《公约》缔约方的成员国提交的提案（UNEP/POPS/POPRC.15/4），

2019； 

(b) 缔约方和观察员根据《公约》附件 E 提交的资料（附件 E，2019 和 2020）：奥

地利、加拿大、埃及、匈牙利、摩纳哥、新西兰、卡塔尔、白俄罗斯共和国、大韩民国、

罗马尼亚、巴勒斯坦国、泰国、荷兰、国际消除持久性有机污染物网络（IPEN）和阿拉斯

加应对有毒物质社区行动方案（ACAT）； 

(c) 同行评议的科学期刊，以及以下报告中的资料：《甲氧滴滴涕毒理学概况》

（毒物与疾病登记署，2002 和 2012）；制定世卫组织饮用水质量指南的背景文件《饮用水

中的甲氧滴滴涕》（世卫组织，2004）；及《保护东北大西洋海洋环境公约（奥斯巴公约）

关于甲氧滴滴涕的背景文件》（奥斯巴公约，2004）。 

1.4 该化学品受国际公约管辖的现状 
14. 甲氧滴滴涕受到少量国际行动和公约的管辖，具体如下： 

(a) 奥斯巴委员会于 2000年将甲氧滴滴涕列入优先行动化学品清单（奥斯巴公约，

2004）； 
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(b) 作为欧洲经委会环境监测和评估工作组的成员，塞尔维亚在土壤污染扩散监测

中增加甲氧滴滴涕作为新测量参数1。随后，甲氧滴滴涕被添加到环境监测和评估工作组的

环境信息共享系统中； 

(c) 五大湖水质目标中的甲氧滴滴涕指标为 0.04 ppb（十亿分之一）2。国际联合委

员会根据 1978 年《大湖水质协定》的规定的职责，制定了与持久性有机物质有关的水质指

标； 

(d) 根据巴勒斯坦国提交的资料（附件 E，2019），甲氧滴滴涕适用于《巴塞尔公

约》针对附件一（应加控制的废物类别）Y3 类（废药物和废药品）物质的条款和条件。 

2. 与风险简介相关的资料摘要 

2.1 来源 

2.1.1 生产、贸易、库存 

15. 根据美国毒物与疾病登记署（2002）的资料，1893 年，通过水合氯醛与苯甲醚在乙

酸和硫酸存在下进行反应，首次合成出甲氧滴滴涕。商业生产方法是添加酸性冷凝剂，将

苯甲醚与氯醛进行冷凝（国际癌症研究机构，1979；Sittig，1980，引用于毒物与疾病登记

署，2002）。据报告，美国的甲氧滴滴涕商业化生产于 1946年开始。1975年，有三家美国

公司生产甲氧滴滴涕（国际癌症研究机构，1979，引用于毒物与疾病登记署，2002）。关

于甲氧滴滴涕产量的数据很少。Götz 等人（2008）指出，美国的甲氧滴滴涕生产高峰期是

在 20 世纪 70 年代末到 80 年代初。在此之后，甲氧滴滴涕产量随时间推移不断下降。1975
年美国产量为 2 500 吨（国际农业研究中心，1979，引述于毒物与疾病登记署，2002），

1991 年减少到 193 吨（Kincaid Enterprise，1992，引述于毒物与疾病登记署，2002)。1992
年之后，美国的甲氧滴滴涕产量大幅减少，直至 2000 年禁止使用（美国环保局，2004）。 

16. 在欧洲联盟，甲氧滴滴涕不被批准作为植保产品（欧盟委员会法规第 2076/2002号），

植保产品用途授权已于 2003 年 7 月 25 日撤销。一些欧盟成员国在 2003 年之前已经禁止使

用。根据世界自然基金会（2001）为奥斯巴公约撰写的报告（引用于奥斯巴公约，2004），

自 2002 年逐步淘汰以来，欧洲没有关于现存甲氧滴滴涕生产商或进口商的报告。在欧盟，

根据关于杀菌产品销售和使用的欧盟委员会法规第 2032/2003 号，自 2006 年 9 月 1 日起，

甲氧滴滴涕不被批准作为活性物质使用。根据关于人用和兽用医药产品授权和监督程序的

欧盟委员会法规第 726/2004 号，甲氧滴滴涕在欧盟不被批准作为兽药产品使用。 

17.  摩纳哥、卡塔尔、大韩民国和巴勒斯坦国目前不生产甲氧滴滴涕（提交的附件 E 资

料（2019））。加拿大和泰国目前没有生产、进口或出口甲氧滴滴涕（附件 E，2019）。

此外，白俄罗斯从未生产过甲氧滴滴涕（附件 E，2019）。哥斯达黎加没有登记在册的甲

氧滴滴涕库存。埃及目前不生产或进口甲氧滴滴涕（埃及颁布第 55/1996 号部长令，自

1996 年起禁止在埃及使用（附件 E，2019））。瓦努阿图目前不进口甲氧滴滴涕。加纳没

有关于甲氧滴滴涕进口的官方数据。墨西哥自 2010 年以来未在进口许可程序框架内登记过

甲氧滴滴涕进口。 

 
1该信息可在欧洲经委会网站上查阅，网址为：
https://www.unece.org/fileadmin/DAM/env/europe/monitoring/15thMeeting/Official/Questionnaire_
2014_Eng_final_Serbia.pdf。 
2 该信息可在欧洲经委会网站上查阅，网址为：
http://www.unece.org/fileadmin/DAM/env/water/publications/documents/Reco_E/Reco_waterquality_
crit_obj_WS1.pdf。 

https://www.unece.org/fileadmin/DAM/env/europe/monitoring/15thMeeting/Official/Questionnaire_
http://www.unece.org/fileadmin/DAM/env/water/publications/documents/Reco_E/Reco_waterquality_
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18. 关于甲氧滴滴涕目前的产量或进口量，尚无进一步的公开数据。 

2.1.2 使用 

19. 甲氧滴滴涕是一种有机氯农药，被用作滴滴涕的替代品，两者在结构上类似。在兽

医业中，甲氧滴滴涕被用作一种杀外寄生虫药3（美国环保局，2000）。甲氧滴滴涕还被用

来对付荷兰榆树病的榆树皮甲虫寄主（美国环保局，2000）。甲氧滴滴涕作为杀虫剂用于

对付多种害虫，包括家蝇和蚊子、蟑螂、恙螨，以及常见于大田作物、蔬菜、水果、储粮、

牲畜和家养宠物的各种节肢动物（美国环保局4，1988b 和 Verschueren，1983，引用于毒物

与疾病登记署，2002）。可以通过大面积空中喷洒甲氧滴滴涕（如在海滩、河口、湖泊和

沼泽）来控制苍蝇和蚊子幼虫（美国环保局，1988b，引用于毒物与疾病登记署，2002）。

其他用途包括谷仓、粮仓、蘑菇栽培室和其他农业场所的喷雾处理，以及垃圾容器、下水

道窨井和污水处理区的喷洒或喷雾（美国环保局，1988b，引用于毒物与疾病登记署，

2002）。在美国，大约 28%的甲氧滴滴涕用于家庭和园艺用途，15%用于工业和商业用途，

57%用于农业用途（Kincaid Enterprises，1992，引用于毒物与疾病登记署，2002）。农药

工人通常将甲氧滴滴涕溶解在石油基液体中，然后以喷雾形式使用，或者将其与其他化学

物质混合后以粉剂形式使用（毒物与疾病登记署，2002）。甲氧滴滴涕被配置成可湿粉、

粉剂、乳油、即用型产品（液体）和加压液体（美国环保局，2004）。 

20. Götz 等人（2008）指出，在 1974 至 1985 年期间，甲氧滴滴涕作为滴滴涕的替代产

品被广泛使用。1986 至 1992 年间，美国甲氧滴滴涕的使用量持续下降。1992 年之后，甲

氧滴滴涕的使用量大幅减少。出于建模目的，Götz 等人（2008）根据氟乐灵或滴滴涕等其

他农药使用的外推系数，估算出全球甲氧滴滴涕使用量是美国使用量的三倍（即全球最大

用量为 8 000 吨/年）。从 20 世纪 70 年代初至 1995 年美国甲氧滴滴涕使用的信息列示于图

1(a)和(b)（见附录）。美国于 2000年暂停甲氧滴滴涕的农药用途，预计到 2004年，所有产

品都将自愿停止使用（美国环保局，2004）。 

21. 据报告，从 20 世纪 70 年代至 2000 年，大多数欧盟国家已停止使用甲氧滴滴涕作为

农药（奥斯巴公约，2004）。在奥地利，1991-1992 年用于农业的甲氧滴滴涕数量为 1 千克/
年，自 1993 年以来没有使用（附件 E，2019）。自 2003 年 7 月 25 日起，欧洲联盟逐步淘

汰甲氧滴滴涕，而一些成员国在此之前已实施禁令（例如，匈牙利自 1972 年起、荷兰自

1990 年起、奥地利自 1993 年起不再使用该物质（附件 E，2019））。欧洲药品检定署

（EMEA）报告说，欧盟成员国没有在兽药中使用甲氧滴滴涕 （奥斯巴公约，2004）。

Langford 等人（2012）指出，挪威已停止登记甲氧滴滴涕用途。加拿大的甲氧滴滴涕登记

于 2002 年撤销，淘汰期限为三年（附件 E，2019）。在澳大利亚，唯一的甲氧滴滴涕产品

登记于 1987年中期停止（参阅澳大利亚农药和兽药管理局的资料）5。新西兰提供的附件 E
（2019）资料表明，新西兰没有在 1996 年《有害物质和新生物法》之下批准甲氧滴滴涕。

在白俄罗斯，甲氧滴滴涕的杀虫剂用途于 1999 年被禁止（附件 E，2019）。埃及表示，根

据第55/1996号部长令，埃及自1996年起禁止使用甲氧滴滴涕作为杀虫剂（附件E，2019）。

摩纳哥、卡塔尔、大韩民国、巴勒斯坦国和泰国目前不使用甲氧滴滴涕（附件 E，2019）。

哥斯达黎加已不再使用甲氧滴滴涕，该物质的使用许可于 2013 年撤销。墨西哥表示，自

1991 年 8 月起，甲氧滴滴涕的农药用途受到限制，只能在经过培训和授权的人员的监督下

使用。此外，自 2005 年 3 月 28 日实施《农药、化肥以及有毒或危险物质和材料的登记、

进出口许可及出口证明书条例》以来，墨西哥没有关于涉及甲氧滴滴涕作为有效成分的农

 
3 一种用来杀死寄生在宿主外部的寄生虫的药物。 
4 本文件中的环保局是指毒物与疾病登记署（2002）中提及的美国环保局。 
5 该资料摘自澳大利亚 1999年《国家环境保护措施（场地污染评价）》，可通过该链接查阅。 
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药环境评估申请的数据。根据农药行动网国际的禁用农药综合清单6，下列国家禁止使用甲

氧滴滴涕：几内亚、印度尼西亚、毛里塔尼亚、阿曼和沙特阿拉伯（附件 E，2019）。

Cindoruk 等人（2020）指出，甲氧滴滴涕自 2012 年起在土耳其被禁用。Kao 等人（2019）
指出，中国台湾省自 1975 起禁止使用有机氯农药。中国表示，该国自 20 世纪 90 年代起已

停止涉及甲氧滴滴涕的农药登记。没有证据表明目前存在合法或非法使用的情况。加纳表

示，加纳已于几年前停止使用甲氧滴滴涕等有机氯农药。加纳没有关于甲氧滴滴涕使用的

官方    数据。 

22. 为起草本风险简介的目的而进行的文献搜索结果显示，以下国家近期可能发生过使

用甲氧滴滴涕的情况（不完全名单）：埃及和土耳其。 

2.1.3 释放到环境 

23. 甲氧滴滴涕不会在环境中自然产生（毒物与疾病登记署，2002）。造成它释放到环

境中的主要是原因是，将其作为农药用于农作物和牲畜。由于甲氧滴滴涕的使用具有很强

的季节性，预计虫害防治期间（春季和夏季）释放到环境中的数量较大。在甲氧滴滴涕的

生产、配制、储存、运输和处置过程中，可能会有少量释放到环境中（毒物与疾病登记署，

2002）。根据有毒物质释放清单（TRI），1998年列入的甲氧滴滴涕加工厂（TRI99 2001）
报告说，释放到环境中的甲氧滴滴涕有一大部分被释放到土地中（毒物与疾病登记署，

2002）。 

24. 甲氧滴滴涕释放到土壤中的主要原因是其被作为杀虫剂用于农作物、家庭果园和观

赏植物。储存和废弃场地发生渗漏，也会导致甲氧滴滴涕释放到土壤中。根据有毒物质释

放清单（TRI99 2001），美国的三家加工厂于 1999 年报告称，没有发生甲氧滴滴涕释放到

土壤中的情况（毒物与疾病登记署，2002）。使用有毒物质释放清单的数据时应当谨慎，

因为仅有某些类型的工厂需要报告；因此资料可能不够详尽。在采集自 58 个列入国家优先

清单（NPL）的危险废物场地（此类场地共有 1 613 个）的 46 个土壤和 11 个沉积物样本中

发现了甲氧滴滴涕（HazDat，2002，引用于毒物与疾病登记署，2002）。根据 2018 年的有

毒物质释放清单数据（美国环保局，2020a），现场处置（或其他排放）导致 1.02吨甲氧滴

滴涕释放，非现场处置（或其他排放）导致 0.02吨甲氧滴滴涕释放。美国 2018年的总释放

量为 1.04 吨。 

25. 甲氧滴滴涕释放到大气中的主要是因为它被作为农药使用。据估计，甲氧滴滴涕在

生产、配制和处置过程中向大气的释放量为 0.5 千克/公吨（Archer 等人，1978）。按 1991
年美国生产 193 吨甲氧滴滴涕（Kincaid Enterprise，1992，引用于毒物与疾病登记署，2002）
计算，生产过程中的大气释放量估计为 96.5 千克/年。根据有毒物质释放清单（TRI99 
2001），美国的三家加工厂于 1999 年报告称，向空气中释放了 13 千克甲氧滴滴涕（毒物

与疾病登记署，2002）。Götz 等人（2008）估计，全世界的甲氧滴滴涕使用量是美国使用

量的三倍（即全世界最大使用量为 8 000 吨/年）。8 000 吨/年的最大产量是根据美国 20 世

纪 70 年代后期至 80 年代初期的产量资料推断出来的，因为最近的全球产量数据不详。按

照历史上全世界甲氧滴滴涕的最大产量估计值 8 000 吨/年（1975 年前后）计算，以往生产

过程中的大气释放量峰值估计为最多 4 吨/年。 

26. 当甲氧滴滴涕用于控制昆虫幼虫时，它可以直接释放到农场的地表水中（Stoltz 和

Pollock，1982，引用于毒物与疾病登记署，2002）。甲氧滴滴涕曾被批准用于生长在沼泽

中的蔓越莓（美国环保局，1988b，引用于毒物与疾病登记署，2002），因此甲氧滴滴涕可

以直接释放到蔓越莓生长的地表水中。甲氧滴滴涕可从土壤、工业污水径流，或因储存和

废物场地泄漏而释放到水中（毒物与疾病登记署，2002）。Howard（1991）指出，实地研

 
6 http://pan-international.org/pan-international-consolidated-list-of-banned-pesticides/。 

http://pan-international.org/pan-international-consolidated-list-of-banned-pesticides/
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究表明甲氧滴滴涕在土壤中不会大量沥滤。不过，地下水监测数据表明，甲氧滴滴涕可能

发生一定程度的沥滤（见第 2.3.1 节：环境监测数据）。根据有毒物质释放清单（TRI99 
2001），美国的三家加工厂于 1999 年报告称，没有发生甲氧滴滴涕释放到水中的情况（毒

物与疾病登记署，2002）。在列入国家优先清单（NPL）的 1 613个危险废物场地中，有 58
个检测到甲氧滴滴涕。在采集自这 58 个场地的 19 个地下水和 7 个地表水样本中发现了甲

氧滴滴涕（HazDat，2002，引用于毒物与疾病登记署，2002）。据估计，每年有 3 千克附

着于悬浮固体和小于 20 千克存在于原水中的甲氧滴滴涕从尼亚加拉河进入安大略湖。此外，

通过降水进入苏必利尔湖的数量估计为 120 千克/年（Howard，1991）。 

27. 加拿大提供的附件 E 资料（2019）表明，加拿大目前没有甲氧滴滴涕释放，历史释

放资料不详。其他缔约方没有提供关于甲氧滴滴涕向环境释放的其他资料，但文献中有一

些证据表明，该物质可能在某些国家向环境释放（详细说明见第 2.1.2 节：用途）。 

2.2   环境归宿 

2.2.1 环境分布 

28. 关于物质吸附/解吸、挥发和分布建模的资料可在附录中找到。 

2.2.2    持久性 

2.2.2.1  基于模型数据的筛选信息 

29. 使用 BIOWIN v4.10 模型对该物质的好氧生物降解潜能进行了评估（美国环保局，

2012）。对甲氧滴滴涕结构的预测分别是 BIOWIN 2: 0.0162、BIOWIN 3: 1.5126和 BIOWIN 
6: 0.0063。这些数值均远低于筛选值，表明甲氧滴滴涕不会迅速生物降解，因此根据《化

学品注册、评估、许可和限制条例》 （REACH）指南第 R.11 章，其可能具有“持久性或

极强的持久性”（欧洲化学品管理局，2017；详细说明请参阅附录）。 

2.2.2.2 非生物降解 

水解 

30. 在环境相关条件下，水解对甲氧滴滴涕持久性的影响预计可以忽略不计。Wolfe 等

人（1977）使用 1.0 × 10-8 摩尔浓度的标准溶液，将甲氧滴滴涕溶于蒸馏水，用盐酸滴定至

酸碱度值 5.0，对环境相关酸碱度值（3-9）条件下的水解降解途径进行研究。将 5毫升等分

试样置于安瓿瓶中，密封后使其在目标温度下平衡。利用数据的最小二乘法分析（采用一

级速率的积分表达式）获得四个温度（45、65、75 和 85 摄氏度）下的速率常数。在 45 摄

氏度、酸碱度值为 7 的条件下测得的速率常数为 3.2±0.4×10-7s-1。将在温度较高的条件下获

得的甲氧滴滴涕数据外推到 27 摄氏度和酸碱度值 3–7，得出一级速率常数为 2.2×10-8 s-1，

其对应的半衰期为 367 天。在酸碱度值较高（酸碱度为 9） 的条件下，计算出的甲氧滴滴

涕的半衰期长得多（27 摄氏度时为 2 100 天；根据一级速率常数计算，其中假设了缓冲条

件）。对天然水体中的甲氧滴滴涕进行了研究。在 85 摄氏度下，该反应遵循一级动力学，

而在奥科尼河（美国佐治亚州雅典）河水（酸碱度值 6.6）或阿拉巴马河（美国亚拉巴马州

伯明翰）河水（酸碱度值 7.2）中观察不到水解速度的变化（Wolfe 等人，1977）。 

31. 根据 Wolfe 等人（1977）的研究，甲氧滴滴涕在酸碱度值为 7 的水中的主要水解产

物是茴香偶姻、茴香酮和二乙二醇二甲醚[2,2-双(对甲氧基苯基)-1,1-二氯乙烯]。不过，此

项研究没有报告这些水解产物的定量值。根据一项单独的实验（没有详细报告），以及根

据其他几种化合物的构效关系和速率常数报告值，文献作者预计，茴香偶姻和茴香酮的降
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解速度比甲氧滴滴涕快得多。与甲氧滴滴涕相比，次要产物二乙二醇二甲醚的水解稳定性

较高，因而预计积累程度可能较低。报告没有提供实验的全部细节，而且与目前的经合组

织 TG111 测试方法有一些差别。报告也未说明分析方法的敏感性和分析回收率。并不清楚

测试物质是否在黑暗条件下发生反应，以及使用何种方法外推到 27 摄氏度。因此，这项研

究未必非常可靠。根据有害物质数据库（HSDB）（2009）引用的 Katagi（2002）的研究，

甲氧滴滴涕在蒸馏水中的水解半衰期随酸碱度变化很大，温度为 27 摄氏度时的半衰期为 1
年（酸碱度值为 7）和 5.5 年（酸碱度值为 9）。Katagi（2002）研究（引用于有害物质数

据库（2009））得到的半衰期与 Wolfe 等人（1977）的研究结果一致。 

光解作用 

32. Remucal（2014）认为甲氧滴滴涕的直接光解作用可以忽略不计，因为它不吸收太阳

光谱中的光。实验证据表明，甲氧滴滴涕对溶解有机物引发的间接光解作用敏感。据报告，

在波长大于 290 纳米的光下照射时，添加来自天然水体的溶解有机物会使甲氧滴滴涕在水

中的光解速度加快（Remucal，2014）。 

33. Zepp 等人（1976）开展了一项实验室规模的研究来评估农药在水环境中的直接光解

作用。研究内容包括甲氧滴滴涕在蒸馏水和天然水样中的光诱导降解。假设遵循一级动力

学，甲氧滴滴涕在天然水中的直接光解半衰期（2至 5小时；将溶液置于密封石英皿中，暴

露于 5 月正午阳光，北纬 34 度）比在蒸馏水中（4.5 个月；假设每天光照 12 小时，北纬 40
度）快得多，这表明在某些自然水环境中，光化学过程（而非直接光解）可以导致甲氧滴

滴涕降解速度加快。甲氧滴滴涕在蒸馏水中光解的主要产物是二乙二醇二甲醚（Zepp 等人，

1976）。此项研究说明了在有阳光影响的特定条件下的降解情况。尽管甲氧滴滴涕的光解

速率似乎适中，但由于水中的光解只发生在水体的最上层，因此预计光解不会对降解有显

著影响。 

34. 暴露在直射阳光下的甲氧滴滴涕干燥薄膜很容易分解。一个 10 毫克甲氧滴滴涕样本

在 6天内有 6.6%消失。一个 5毫克甲氧滴滴涕样本在暴露 12天之后有 91.4%消失，但在 12
天暴露期内损失的总量大致相同（NRCC，1975）。固体表面的纯化合物薄膜吸收阳光的

速度比稀溶液更快（Zepp 等人，1976）。毒物与疾病登记署（2002）报告称，鉴于甲氧滴

滴涕在水中的光降解能力以及一种结构类似物（乙氧氯）在土壤中的光降解能力（Coats 等
人，1979，引用于毒物与疾病登记署，2002），它在土壤中可能发生光降解，但仅发生在

土壤最表层。由于甲氧滴滴涕主要存在于土壤的上层（施用甲氧滴滴涕的 5 厘米土壤表层）

（Golovleva 等人，1984，引用于毒物与疾病登记署，2002），光化学降解过程对于施用于

作物的甲氧滴滴涕可能更为重要。不过，土壤监测数据（Abong’o 等人，2015；Bolor 等人，

2018；Thiombane 等人，2018）表明在耕层（0-30 厘米）发现甲氧滴滴涕，并且地下水监

测数据（美国环保局，1987；Plumb，1991；Helou 等人，2019；Affum 等人，2018）意味

着在土壤中可能发生沥滤。Katagi（2004）认为，光在土壤中的穿透深度（光深度）不过

几毫米。关于土壤表面化学物质光转化的经合组织试验指南草案（2002）证实了这一点，

其中的测试规程要求制备约 2 毫米厚的土壤薄层，以测量受照射的干燥土壤表面上的光转

化作用。因此，在深度超过几毫米的土壤中预计不会发生甲氧滴滴涕的光降解。 

35. 甲氧滴滴涕会在土壤表面发生光解的依据是，有多项研究指出暴露于阳光的干燥甲

氧滴滴涕薄膜会发生光解，以及一种结构类似物（乙氧氯）会在土壤中发生光解。对于甲

氧滴滴涕在环境中的持久性而言，水中和土壤中的水解和光解效应可以忽略不计。 

2.2.2.3 生物降解 

36. 研究表明，甲氧滴滴涕在水、沉积物和土壤中的降解速率受是否存在氧气的影响。

好氧降解速度缓慢，或许可忽略不计，但厌氧降解速度较快（奥斯巴公约，2004）。如后
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面几段所讨论，生物和非生物过程以及在厌氧条件下普遍存在的微生物物种有可能解释这

种现象。 

37. Muir 和 Yarechewski（1984）研究了 14C-甲氧滴滴涕（14C 标记）在水-沉积物系统中

的降解情况（水与沉积物之比：20:1；池塘或湖泊沉积物的重量：10 克干重），此项研究

使用呼吸仪烧瓶，在好氧和厌氧实验室条件下进行。湖泊（粘粒 79%、粉砂 21%、有机质

6.0%）和池塘（粘粒 75%、粉砂 24%、有机质 6.3%；酸碱度值=7.6）沉积物在受控环境

（22.5 摄氏度）中培养，光照周期为 16 小时有光和 8 小时无光。用铝箔覆盖充氮气的烧瓶

进行遮光。将呼吸仪烧瓶连接到一个输送用水预先饱和的空气（无二氧化碳等级）或氮气

的歧管上，并用收集器来收集挥发物，在第 224 天（含该日）之前定期更换。在 448 天的

试验期内，每隔一段时间取出烧瓶进行分析。据观察，沉积物-水混合物（每个烧瓶中甲氧

滴滴涕浓度为 0.1 微克/毫升（即 100 微克/升），备制方法是将 0.1 毫升放入丙酮中稀释）

在好氧条件下降解缓慢（池塘和湖泊沉积物的半衰期（假设遵循一级动力学）分别为

115.9±74.1 天和 206.3±186.8 天；氧化还原电位（Eh）值为 220 至 464 毫伏），但在厌氧条

件下降解较快，湖泊和池塘沉积物的半衰期均小于 28 天（氧化还原电位值小于-50 毫伏）。

半衰期的较大置信限可能反映出数据点的数量较少（通常为 6 个点）。上述结果表明，在

好氧条件下，例如在悬浮沉积物上或在沉积物与水的交界处，甲氧滴滴涕的降解速度相对

较慢。在厌氧条件下，甲氧滴滴涕会迅速分解，沉积物中的主要残留物是脱氯甲氧滴滴涕

（DMDD）以及单羟基和二羟基降解产物。不过，要注意到上述试验与经合组织 TG 308 测

试方法有几处差异。 

38. 与经合组织 TG 308 的主要差异如下：水与沉积物比率超过推荐的 3:1 至 4:1 区间、

水与沉积物并非从同一地点采集（使用脱氯水）、试验持续时间超过了 100 天且不清楚微

生物活性是否下降、好氧试验没有在全黑条件下进行，以及不清楚试验是否包括赋形剂对

照组等。另外也不清楚向呼吸仪烧瓶输送无二氧化碳空气是否导致水的酸碱度值上升。由

于存在这些与经合组织 TG 308 试验指南（测试时尚无该指南）的差异，此项研究并非完全

可靠。在计算半衰期时没有考虑到沉积物中存在未提取的甲氧滴滴涕，因此计算出的半衰

期可能不代表最保守的甲氧滴滴涕降解情形。 

39. 世卫组织（2004）指出，甲氧滴滴涕残留物可以在表层土壤中持久存在长达 14 个月。

Chen（2014）和 Wauchope 等人（1992）报告的土壤中的半衰期为 120 天。不过，温度未

知，而且两篇引文没有提供进一步详细资料。120 天的半衰期似乎是从其他三项研究

（Wauchope 等人，1992）得出，其中的甲氧滴滴涕的半衰期分别为：7-60 天、170 天和

151-210天。不过，只有 151-210天的结果可以从 Guth等人（1976）撰写的原始参考文献中

查找到。据 Guth 等人（1976）报告，甲氧滴滴涕在土壤中的半衰期分别为 151 天（土壤 1）
和 210 天（土壤 2）（按一级速率定律计算，在实验室内获得，温度为 22±2 摄氏度；酸碱

度值为 4.8（土壤 1）和 6.5（土壤 2）；土壤类型：有机碳含量为 1%（土壤 1）和 2.2%
（土壤 2）的砂壤土）。将德国标准土壤与农药一起在锥形瓶中发生反应，锥形瓶用棉絮

塞封闭，以允许空气交换。由于 Guth 等人（1976）没有详细介绍研究方法，对这项研究的

结果应当慎重考虑。根据上文引述的关于土壤中的半衰期的有限资料，无法就甲氧滴滴涕

在土壤中是否具有持久性得出明确结论。分布模型（Mackay 三级逸度模型）以及经合组织

的总体持久性（Pov）和远距离迁移潜能（LRTP）筛选工具使用 210 天的土壤中半衰期作

为输入条件。 
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2.2.2.4 监测数据 

40. 根据《水框架指令》情况说明书7，欧盟于 2006 年 9 月禁止使用后，2006 至 2014 年

期间，在从四个国家采集的 4 201个内陆地表水样本中，甲氧滴滴涕达到定量浓度的比例为

1.26%（Lettieri 和 Marinov 的个人通信 ，2020 年 5 月）。在 4 201 个样本中，53 个样本的

甲氧滴滴涕达到定量浓度，高于 0.0005微克/升（即 0.5纳克/升；由 INERIS得出）的预测无

作用浓度（PNEC）值（检出限（LOD）为 0.007 微克/升（即 7 纳克/升），定量限（LOQ）

为 0.02 微克/升（即 20 纳克/升））。关于这些定量样本中受到监测的分级组分，只有两个

样本为“溶解性分级组分”，所有其他定量样本均为“全水”。根据现有资料，2006年 9月
之后，欧盟各成员国没有授权使用任何豁免于全面禁令的用途，上述调查结果可能与此有

关。欧洲标准问题工作组（WG-S）的结论是，这些甲氧滴滴涕监测数据的质量不高，导致

无法提议将甲氧滴滴涕作为质量标准推导的候选物质（因为未量化的结果数量很大，而且

提供数据的成员国数量有限）。在斯洛伐克，饮用水中检测到的氯化农药（如甲氧滴滴涕）

含量为 10 微克/升（即 10 000 纳克/升） ，高于欧盟针对饮用水中个别农药的 0.1 微克/升
（即 100 纳克/升）的一般限量（欧盟委员会，1998）。该含量水平反映斯洛伐克于 80-90
年代将这些农药用于农业所造成的污染（斯洛伐克共和国，2016）。 

41. 法国提供的监测数据8 表明，在 2000 至 2018 年期间采集的 202 923 个地表水体样本

中，有 73 个样本的甲氧滴滴涕浓度高于方法检出限。2005、2007、2008、2009、2010、
2011、2013、2014、2015、2016、2017和 2018年，在法国的一个或多个地表水样本中检测

出甲氧滴滴涕。测定的浓度区间为 0.005-0.269微克/升（即 5-269纳克/升），相应的方法检

出限区间为 0.001-0.3微克/升（即 1-300纳克/升）。法国在逐步淘汰甲氧滴滴涕（2006年）

后测得的最高浓度为 0.269 微克/升（即 269 纳克/升）（2013 年）。1990-2018 年期间，在

从 19 428 个监测点9 采集的 118 563 个法国地下水样本中，有 30 个检测到甲氧滴滴涕。这

些监测点大多属于自来水调查网络。从 1998 至 2018 年，除 2000、2002、2003、2006-2009、
2015 这几年外，每年至少有一个监测点的甲氧滴滴涕达到定量浓度。测定的浓度区间为

0.001– 0.089 微克/升（即 1–89 纳克/升），相应的方法检出限区间为 0.00001–100 微克/升
（即 0.01–100 000 纳克/升）。逐步淘汰甲氧滴滴涕后测定的最高浓度（0.089 微克/升（即

89 纳克/升））出现在 2010 年。 

42. 此外，加拿大提供的附件 E（2019）资料表明，在 2000 年至 2015 年期间采集的

1 582 个地表水体样本中，有 16 个样本的甲氧滴滴涕浓度高于方法检出限。2001、2002、
2007、2008、2009和 2011年，在加拿大的一个或多个地表水样本中检测出甲氧滴滴涕。测

定的浓度区间为 0.027–7.9纳克/升，相应的方法检出限区间为 0.0916-7.9纳克/升。加拿大在

逐步淘汰甲氧滴滴涕（2006 年）后测得的最高浓度为 5.25 纳克/升（2009 年）。这些数据

表明，在逐步淘汰甲氧滴滴涕（欧盟为 2006年 9月，加拿大为 2006年 1月）几年之后，在

欧洲和加拿大的地表水体（以及法国的地下水）继续检测到甲氧滴滴涕，从而提供了该物

质在水环境区间中具有持久性的证据。不过，欧洲和加拿大地表水体中存在甲氧滴滴涕也

可能是其远距离迁移的结果。 

43. 在北极的一个湖泊中发现了甲氧滴滴涕、硫丹和五氯甲氧基苯这三种化学物质，浓

度区间为 0.017-0.023 纳克/升（Muir 等人，1995b，引用于北极监测和评估方案，1998）。

Gao等人（2019）监测了表层海水（北纬 33度至北纬 83度）中的甲氧滴滴涕，覆盖区域从
 

7 甲氧滴滴涕的《水框架指令》情况说明书可通过以下链接查阅：
https://circabc.europa.eu/webdav/CircaBC/env/wfd/Library/working_groups/priority_substances/2a%20-
%20Sub-Group%20on%20Review%20of%20Priority%20Substances%202014%20start/Monitoring% 
20based%20exercise/Factsheets/Methoxychlor_draft%20Factsheet_annex%20monitoring%20report.pdf。 
8 数据库链接：http://www.naiades.eaufrance.fr/acces-donnees#/physicochimie。 
9 数据库链接：https://ades.eaufrance.fr/Recherche/Index/QualitometreAvance?g=933c15。 

https://circabc.europa.eu/webdav/CircaBC/env/wfd/Library/working_groups/priority_substances/2a%20-
http://www.naiades.eaufrance.fr/acces-donnees#/physicochimie
https://ades.eaufrance.fr/Recherche/Index/QualitometreAvance?g=933c15
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北太平洋到北冰洋。样本采集时间为 2016 年 7 月 12 日至 9 月 23 日，以及 2017 年 7 月 27
日至 10 月 7 日。北太平洋甲氧滴滴涕的浓度为小于方法检出限10 至 0.54 纳克/升（均值为

0.13±0.13纳克/升；方法检出限为0.01纳克/升），楚科奇海的浓度为小于方法检出限至0.38
纳克/升（均值为 0.15±0.11 纳克/升）。北极湖水和北冰洋存在甲氧滴滴涕在一定程度上证

明甲氧滴滴涕在海水和淡水区间中具有持久性。在欧洲和加拿大水体中的发现（逐步淘汰

多年后继续存在）可以佐证这一结论。不过，北极湖泊和海水中存在甲氧滴滴涕也可能是

其远距离迁移的结果。 

44. Pinto等人（2016）在Óbios泻湖（葡萄牙）上部的沉积物岩芯中发现甲氧滴滴涕。沉

积物样本采集于 2013年 11月。发现甲氧滴滴涕的岩芯沉积物深度为 16至 40厘米，浓度介

于 21.8 至 89 纳克/克干重（Pinto 的个人通信， 2019 年 9 月）。由沉降速度不详，无法确定

14 厘米深度以下含量的形成时间。不过，14 厘米以下沉积物岩芯中存在甲氧滴滴涕提供了

证据，证明过去（欧盟于 2006 年逐步淘汰之前）的输入量很大，而且该物质在一些厌氧沉

积物中可能具有持久性。如此深度（16-40 厘米）的沉积物预计是厌氧的。Muir 和

Yarechewski（1984）的实验室研究所报告的厌氧条件下快速生物降解现象（见“生物降解”

一节）并未得到 Pinto 等人（2016）的实地研究的佐证。考虑到 Pinto 等人（2016）的研究

结果，该物质可能在一些厌氧沉积物中具有持久性。 

45. Duodu等人（2017）从 2014至 2015年期间采自澳大利亚昆士兰州东南部布里斯班河

口的沉积物样本中发现甲氧滴滴涕。沉积物样本采集时间为 2014 年 6 月（冬季）、9 月

（春季）、12 月（夏季）和 2015 年 5 月（秋季）；因此跨越了旱季和雨季。沿着从河口开

始的 75公里河段总共选择了 22个采样点。沉积物（深度 0-3厘米）样本为随机采集，甲氧

滴滴涕的实验室回收率大于 85%。四个自然地理区域的甲氧滴滴涕平均浓度是一致的（即：

农村、居民区、商业区和工业区；平均值：4.3±0.2 纳克/克；区间：4.1-4.8 纳克/克；检出

频率：100%；最低检出限为 0.06-2.3 纳克/克，相对标准差小于 10%）。测定的浓度很可能

低估了甲氧滴滴涕的真实浓度，因为老化的沉积物对该物质的吸附力强于在实验室中为回

收目的而制作的加标样本。这些数据表明，甲氧滴滴涕进入沉积物是过去发生的。布里斯

班河口是弱潮河口，淡水来水量不大。由于淡水来水相对较少，河口的混合机制以强潮混

合为主，从而引起细颗粒泥沙的再悬浮。此项研究提供了甲氧滴滴涕在沉积物中具有持久

性的证据，其研究对象预计是好氧沉积物（0-3 厘米深的河流沉积物）。在澳大利亚，唯一

的甲氧滴滴涕产品登记于 1987 年中期停止（参阅澳大利亚农药和兽药管理局的资料）。11 

46. 加拿大提供的附件 E（2019）资料表明，2013 年 5 月至 2017 年 9 月期间，301 个五

大湖沉积物样本（0-15 厘米深，但大多数样本取自表层沉积物）中有 48 个样本检测到甲氧

滴滴涕。这 48次检测的平均浓度为 3.7纳克/克（浓度区间从 0.075纳克/克至 36纳克/克）。

这些数据表明，在逐步淘汰（2006 年 1 月）多年后，仍能在加拿大的沉积物中检测到甲氧

滴滴涕，从而佐证其在沉积物区间中具有持久性。 

47. Thiombane 等人（2018）研究了意大利中部和南部城市和农村土壤中的有机氯农药

污染水平。从 2016年 4月初至 9月底，从意大利中部到南部的 11个区域的城市和农村地区

收集了表土样本（样本数=148；0-20 厘米表土层）。在每个区域，选择主要的城市地区以

及距离最近的农村地区（这些地方的大部分土地用于农业活动）。城市地区甲氧滴滴涕的

浓度区间为未检出至 53.23纳克/克（均值：3.64纳克/克），农村为未检出至 521.79纳克/克
（均值：10.96 纳克/克）（最低检出限为 0.025 纳克/克）。Thiombane 等人（2018）指出，

甲氧滴滴涕占城市地区土壤中检测到的有机氯农药总量的 12.17%，作者认为这可能与近期

的应用（特别是在阿普利亚）有关，而欧洲联盟已自 2003年起禁止在植保产品中、自 2006
 

10 方法检出限（MDL）。 
11 该资料摘自澳大利亚 1999年《国家环境保护措施（场地污染评价）》，可通过该链接查阅。 
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年起禁止在杀菌产品中使用该物质。不过，根据现有资料，在 2006 年 9 月之后，意大利没

有授权不受一般禁令约束的用途，即：由于存在通过其他方法无法控制的特殊危险情况而

授权使用甲氧滴滴涕（作为植保产品或杀菌剂），前提是向欧盟委员会和其他成员国通报

该授权。这些数据表明，在逐步淘汰多年之后，仍能从欧洲土壤中检测到甲氧滴滴涕，从

而在一定程度上证明该物质在某些好氧土壤中可能具有持久性。不过，欧洲土壤中存在甲

氧滴滴涕也可能是其远距离迁移的结果。 

2.2.2.5 持久性总结 

48. 模型数据（BIOWIN 2、3 和 6）表明甲氧滴滴涕不会快速生物降解，因此可能具有

持久性。值得注意的是，现有的水解研究表明，在环境中的水解可以忽略不计。尽管甲氧

滴滴涕的光解速率似乎适中，但由于水中光解只发生在水体的最上层，因此预计光解不会

对降解产生显著影响。此外，甲氧滴滴涕会在土壤表面发生光解，依据是有多项研究指出

暴露于阳光的干燥甲氧滴滴涕薄膜会发生光解，以及一种结构类似物（乙氧氯）会在土壤

中发生光解。 

49. 甲氧滴滴涕在两种好氧沉积物之一中的降解半衰期超过持久性标准（池塘为

115.9±74.1天，湖泊为 206.0±186.8天，半衰期大于 6个月；Muir和 Yarechewski（1984））。

在同一项研究中，甲氧滴滴涕在厌氧条件下降解较快，湖泊和池塘沉积物的半衰期均小于

28 天。不过，计算出的半衰期可能不代表甲氧滴滴涕的最保守情形，因为没有考虑到沉积

物中未提取的甲氧滴滴涕。甲氧滴滴涕在好氧和厌氧沉积物中的持久性得到监测数据的佐

证。葡萄牙、澳大利亚和加拿大禁用甲氧滴滴涕数年后，这些国家的沉积物样本仍发现了

甲氧滴滴涕（Pinto 等人，2016；Duodu 等人，2017，以及加拿大提供的附件 E 资料，

2019）。根据证据权重法从实验室研究和监测数据得到的结果表明，甲氧滴滴涕在好氧沉

积物中具有持久性，在某些厌氧沉积物中也可能具有持久性。监测数据表明，在逐步淘汰

甲氧滴滴涕数年后，仍从欧洲和加拿大的地表水以及法国地下水中检出甲氧滴滴涕，因而

在一定程度上证明该物质在水中具有持久性。从一个北冰洋湖泊以及覆盖北太平洋到北冰

洋区域的表层海水中得到的监测数据进一步表明，该物质可能在地表水和海水区间中具有

持久性。土壤实验室研究报告的退化半衰期为 7-210 天（Chen，2014；Wauchope 等人，

1992；Guth 等人，1976）。不过，由于研究的局限性，无法就甲氧滴滴涕在土壤中是否具

有持久性得出明确的结论。欧盟禁用甲氧滴滴涕数年后，在意大利的土壤样本中仍发现了

甲氧滴滴涕（Thiombane 等人，2018）。根据证据权重法从实验室研究和监测数据得到的

结果表明，甲氧滴滴涕在某些好氧土壤中可能具有持久性。不过，上文提到的存在于地表

水、海水和土壤中的甲氧滴滴涕可能是远距离迁移的结果。 

2.2.3 生物积累 

2.2.3.1 基于建模数据的筛选信息 

50. 甲氧滴滴涕是一种疏水性很强的物质，其正辛醇 /水分配系数实验值为 5.08
（Karickhoff 等人，1979）。该物质的正辛醇/水分配系数估算值为 5.67（KOWWIN v1.68
（美国环保局，2012）），与实验值一致。正辛醇/水分配系数试验值和估算值都表明甲氧

滴滴涕在水生生物中具有生物富集作用潜力（正辛醇/水分配系数值大于 5）。 

51. 生物浓缩系数（BCF）和生物积累系数（BAF）预测值见附录。用 Arnot-Gobas 方法

（高营养级）预测的生物积累系数值（9 001 升/千克）意味着甲氧滴滴涕在水生生物中具

有生物积累潜力（生物积累系数大于 5 000）。 
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2.2.3.2 水生生物中的生物富集和生物积累作用研究 

52. 甲氧滴滴涕的生物浓缩系数值在不同水生物种之间差异很大，这是因为不同物种代

谢和排泄甲氧滴滴涕的能力不同（生物浓缩系数区间为 667-8 300）。Veith等人（1979）指

出，实验室得出的甲氧滴滴涕在黑头呆鱼中的最大生物浓缩系数值为 8 300。 

53. Veith 等人（1979）开发出一种利用实验室实验来估算生物浓缩系数的方法，在

25±0.5 摄氏度的连续流水系统中，让成年黑头呆鱼（Pimephales promelas）（约 6 个月大）

接触非致死剂量的甲氧滴滴涕（添加到丙酮溶液中）。试验用水来自苏必利尔湖。酸碱度

值的算术平均值为 7.49±0.15。溶解氧因鱼的数量而异，并维持在 5 毫克/升以上。每天用冷

冻盐水虾投喂这些鱼。每天测量水中的物质浓度（甲氧滴滴涕在水中的接触量/浓度均值：

3.5 微克/升）。将 30 条鱼与试验物质一起放入池中（对照池中有 5 条鱼）。在接触甲氧滴

滴涕之后的第 2、4、8、16、24 和 32 天，每次对 5 条鱼进行分析。通过测定水或组织中已

知数量的化学物质的回收率来检验分析方法的准确性。对实验程序进行了调整，使添加物

质的回收率至少达到 90%。在生物浓缩系数计算中，并未就回收率对水和组织的浓度进行

校正。按照接触 32 天后的鱼和水中的浓度来计算稳态生物浓缩系数。报告的甲氧滴滴涕生

物浓缩系数值为 8 300。这项研究的作者并未确认是否在第 32 天达到稳态。生物浓缩系数

可能高于 8 300。 

54. 作者指出，在这项研究的早期阶段偶尔观察到鱼产卵，因此在接触中用产卵瓷砖来

降低鱼的兴奋度。由于一些实验细节缺失，因此很难充分评估这项研究的有效性。并不清

楚下列经合组织 TG 305 的有效性标准是否得到满足：在摄取阶段，实验物质的浓度保持在

平均测量值的±20%以内，以及在实验结束时，对照组和用药组鱼的死亡率均低于 10%。此

外，实验没有经过净化阶段，甲氧滴滴涕的生物浓缩系数很可能没有进行脂质和生长校正。

不过，生物浓缩系数的结果被认为是可靠的（但有局限性），因为实验遵循经合组织 TG 
305 的主要原则，并且是按低于其水溶性的浓度在水流系统中对甲氧滴滴涕进行测试。 

55. 经合组织的化学品测试指南（TG 305）提出一种方法，通过让受试的鱼接触添加了

测试物质的食物或水，来确定化学物质在鱼体内的生物积累作用。在一项经合组织 TG 305
环测试法膳食接触试验的验证研究中，评估了来自八个不同实验室的结果（经合组织，

2012a；经合组织，2013）12。这些研究均是以虹鳟鱼（Oncorhynchus mykiss）为样本，其

中一个实验室还以鲤鱼（Cyprinus carpio）为样本开展了进一步研究（经合组织，2012a）。

通过以下方式从膳食试验数据得出甲氧滴滴涕的生物浓缩系数：对文献提供的 13 种现有方

法进行评审，确定几种“最佳”方法，用来估算从水中吸收甲氧滴滴涕的等效吸收速率常

数（k1）值。然后，估算各实验室的动力学生物浓缩系数值，表示为用七种不同计算方法

得出的 k1 估计值与测定的净化速率常数（k2）总体平均值、或者与测定的生长校正净化速

率常数（k2g）平均值之间的比率。利用 k2g值估算出的六个实验室的虹鳟鱼甲氧滴滴涕生物

浓缩系数区间为 3 335 升/千克至 5 926 升/千克（均值=4 421 升/千克），鲤鱼为 1 006 升/千
克至 2 015升/千克（均值=1 537升/千克；一个实验室），采用的每日喂食率为湿体重的 3%
（经合组织，2012a）。虹鳟鱼的脂质归一化（5%脂质）和生长校正生物浓缩系数的平均

估算值为 2 941-6 991（不含实验室 5 的数据，因为其中有一些不确定性），鲤鱼为 667-1 867
（英国环境署，2014）。采用 1.5%喂食率估算的生物浓缩系数值低于采用 3%喂食率的估

计值（未生长校正；经合组织，2013）。采用 3%的喂食率，通过环测试估算出的虹鳟鱼中

的甲氧滴滴涕生长校正、脂质归一化生物放大系数（BMFgL）平均值为 0.14（相对标准差

为 71%），而采用 1.5%喂食率的单次测试结果为 0.022（经合组织，2017）。应当注意的

 
12 经合组织（2012）审议了八个实验室（包括英国、德国、法国、美国、加拿大、挪威、瑞士

和日本的实验室）的研究结果。 



UNEP/POPS/POPRC.16/3 

19 

是，在鱼类喂养实验中，发现几种生物积累性较高的物质的生物放大系数小于 1，这些结

果并不能直接表明这些物质不具备实地生物放大潜力。13 

56. Inoue 等人（2012）按照经合组织 TG 305 进行膳食接触测试。让鲤鱼通过饮食接触

甲氧滴滴涕、二甲苯麝香、邻三联苯和参考物质六氯苯的混合物。甲氧滴滴涕的脂质和生

长校正生物放大系数为 0.034±0.001。该论文还引用从《日本化学物质控制法》测试报告获

得的甲氧滴滴涕的稳态、脂质归一化生物浓缩系数，该数值为 810。 

57. Renberg等人（1985）研究了甲氧滴滴涕在紫贻贝体内的生物富集潜力。用流水系统

进行了为期 21 天的研究。众所周知，双壳类动物会在感到不利的情况下合上贝壳，这偶尔

可能会导致结果产生偏差。为了克服这一缺点，将内标物（五氯苯）与甲氧滴滴涕同时加

入水中。虽然存在交互效应风险，但作者指出，通过将生物体内的测试物质浓度与内标物

质浓度联系起来（基准方法），可以补偿摄取量上的意外变化。双壳类动物采集自波罗的

海特瓦伦湾 1–3 米深的海水中，在 10 摄氏度下保存最多 8 个月。选择约 3.5 厘米大小的贻

贝，散放在两块玻璃板上，每块有 20 个个体，然后移至用于实验的水族箱中。用磁力搅拌

器将由受试物质的丙酮溶液组成的储备溶液（纯度 100%）与微咸水混合。水和生物实验的

受试物质回收率均在 85%以上。用单细胞绿藻喂养贻贝。在第 21 天观察到甲氧滴滴涕的生

物浓缩系数值为 12 000。在第 21 天结束时并未完全达到稳态，意味着紫贻贝的生物浓缩系

数值甚至可能高于 12 000。另外进行了 8 天的静态测试，得到的生物浓缩系数是 8 020 和

8 400，但在如此短的时间内无法达到稳态。由于缺少实验细节（如水质参数、温度），因

此难以充分评估此项研究的有效性。由于使用了可靠的实验装置，并且按低于其水溶性的

浓度在流水系统中对甲氧滴滴涕进行了测试，因此结果足以说明紫贻贝的生物生物浓缩系

数大于 5 000。 

58. Anderson 和 DeFoe（1980）在流水试验系统中对石蝇、叶蝉、等足类、螺类及大头

鱼进行了为期 28 天的甲氧滴滴涕接触实验，在真实的自然条件（温度、酸碱度、溶解氧等）

下使用未经过滤的湖水。确定了螺类（Physa integra）中的甲氧滴滴涕生物浓缩系数 ，平

均值为 6 945（区间为 5 000 至 8 570，取决于测定的浓度）。不清楚在实验结束时（第 28
天）是否达到稳态。该研究旨在测定甲氧滴滴涕的毒性和生物积累性，虽然没有观察到螺

类死亡，但并不清楚甲氧滴滴涕是否有亚致死作用，因此也不清楚试验浓度是否过高。因

此，6 945 的生物浓缩系数值只能作为佐证资料使用。 

59. 甲氧滴滴涕具有生物积累潜力和高毒性（无可见不良作用水平（NOAEL）仅为 0.6
毫克/千克体重/天（Aoyama 等人，2012），并对鱼类和水生无脊椎动物具有高生态毒性

（无观测效应浓度14 低于 1.3 微克/升（即 1 300纳克/升）（Anderson 和 Defoe（1980）、有

害物质数据库（2009）和美国环保局（2019）），对淡水节肢动物的 5%危害浓度值（HC5）

为 0.37微克/升，即 370纳克/升（Maltby等人（2005）），这些特性共同造成的环境后果理

应引起关注。 

60. 据报告，在北极（陆地、鸟类和海洋生物；Vorkamp 等人，2004 和 Savinov 等人，

2011）和南极（海洋生物样本和象海豹乳汁，Filho 等人，2009）的生物群样本中发现甲氧

滴滴涕。此外，在人类母乳中也发现了甲氧滴滴涕（Damgaard 等人，2006）。 

 
13 关于从膳食生物累积试验中得到的生物放大系数结果难以解释的问题，请参阅《欧洲化学品

管理局指导意见》（欧洲化学品管理局，2017）第 R.11.4.1.2.3 条中的进一步讨论。 
14 无观测效应浓度（NOEC）。 
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2.2.3.3 毒代动力学和代谢研究 

61. 吸收：对哺乳动物（小鼠、大鼠和山羊）的研究表明，甲氧滴滴涕能被胃肠道充分

吸收，并在一定程度上被皮肤吸收（毒物与疾病登记署，2002）。不过，一些动物研究数

据来自反刍动物，这些数据与人类及其他非反刍物种的相关性可能不大。 

62. 分布：对哺乳动物（狗、大鼠、绵羊和山羊）的研究（报告于毒物与疾病登记署，

2002）表明，甲氧滴滴涕一旦进入血液，似乎会分布到身体的大多数组织，通常在脂肪中

含量最高（但不会在接触之后长时间保持高水平）。 

63. 代谢：对哺乳动物（大鼠、小鼠、山羊）的研究（报告于毒物与疾病登记署，2002）
表明，甲氧滴滴涕会由肝脏迅速代谢，母体化合物或代谢物都不会在脂肪或其他组织中积

累。甲氧滴滴涕在动物体内（in vivo）和体外（in vitro）以及在人体肝微粒体中的代谢情

况得到了充分研究。这两组数据都表明甲氧滴滴涕经过脱甲基化形成酚类衍生物，发生脱

氯和脱氯化氢反应的程度较轻。 

64. 排出：对哺乳动物（大鼠、小鼠、山羊）的研究（报告于毒物与疾病登记署，2002）
表明，摄入的甲氧滴滴涕的大部分代谢物通过胆汁排泄，经粪便排出。尿液排泄的作用较

小（小鼠研究表明，约占总给药剂量的 10%）。动物在哺乳期间经口接触甲氧滴滴涕后，

在乳汁中检测到甲氧滴滴涕和（或）其代谢物。甲氧滴滴涕在人体内的毒代动力学预计与

在动物身上观察到甲氧滴滴涕毒代动力学相似（毒物与疾病登记署，2002）。 

2.2.3.4 关于生物积累的结论 

65. 现有研究表明，不同水生物种的生物浓缩系数值相差很大（区间为 667-8 300）。实

验室研究表明，甲氧滴滴涕在一些鱼类中具有生物积累潜力，生物浓缩系数值高于 5 000。
从一种双壳类动物（生物浓缩系数为 12 000）和从螺类（生物浓缩系数区间为 5 000 至

8 570）得到的佐证资料，也表明在水生无脊椎动物中具有生物积累潜力。正辛醇/水分配系

数实验值和估算值大于 5，佐证了生物积累潜力，意味着甲氧滴滴涕有可能在水生生物中

发生生物积累。甲氧滴滴涕的生物积累潜力与高毒性和高生态毒性相结合，理应引起关注。

毒代动力学和新陈代谢研究表明，甲氧滴滴涕不会在哺乳动物体内积累。 

2.2.4 远距离环境迁移潜能 

2.2.4.1 理化属性筛选 

66. 25摄氏度下亨利定律常数实验值为 2.06×10-2Pa.m3/mol（美国环保局，2012），25摄
氏度下甲氧滴滴涕的蒸汽压估计值为 5.56×10-3帕（EPI 套件，MPBPVP v1.43；美国环保局，

2012），这两个数值表明甲氧滴滴涕向大气挥发的可能性较低。蒸汽压预测值被认为可靠

性较高，因为其在模型的参数域内，并且在训练集中存在结构相似的化合物。不过，在偏

远地区发现甲氧滴滴涕富集现象，意味着发生了大气迁移。蒸汽态甲氧滴滴涕主要通过与

光化作用产生的羟基自由基发生反应而在大气中降解。25 摄氏度下甲氧滴滴涕气相反应速

率常数为 5.4×10-11 立方厘米/分子·秒（AOPWIN v1.92；美国环保局，2012）。甲氧滴滴涕

在空气中的半衰期估计值为连续光照下 2.4 小时，或按 12 小时光周期计算为 0.2 天，空气

中羟基自由基浓度为 1.5×106 个/立方厘米（AOPWIN v1.92；美国环保局，2012）。某些不

确定性影响到 AOPWIN 预测的可靠性，因为虽然物质在模型的参数域内，但模型训练集中

的物质在结构上与甲氧滴滴涕不同。此外，对于结构类似物滴滴涕，AOPWIN 高估了与大

分子的羟基自由基的反应率。对于滴滴涕，AOPWIN v1.92 得出的二级速率常数为

3.435×10-12 立方厘米/（分子·秒）。相比之下，Liu 等人（2005 年）测得的滴滴涕实测值为
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5×10-13立方厘米（分子·秒），比AOPWIN的估计值小 7倍。由于吸附态有可能抵抗大气氧

化，依据与羟基自由基的反应得出的 AOPWIN 半衰期值很可能低估了在空气中的半衰期。 

67. 根据模型估算，空气中的一部分甲氧滴滴涕可能被吸附到颗粒物中，这可能会延长

其停留时间，并有可能发生远距离迁移。模型估算的吸附到大气颗粒物中的甲氧滴滴涕比

例区间为 0.5%到 22%（AEROWIN v1.00）。模型估算值被认为可靠性较高，因为（在

AEROWIN 中应用的）蒸汽压和正辛醇/空气分配系数输入值在相应的模型的适用域内

（EPI 套件， MPBPVP v1.43 和 KOAWIN v1.10）。如毒物与疾病登记署（2002）所引用，

Kelly 等人（2004）指出，预计甲氧滴滴涕同时存在于蒸汽相和颗粒相（与颗粒物结合）中，

并在一定程度上存在于大气的蒸汽相中。因此，甲氧滴滴涕在空气中的停留时间和分散度

是颗粒大小、风速和降水量的函数（毒物与疾病登记署，2002）。 

68. 根据监测数据，大气中的大部分甲氧滴滴涕可在湿或干沉降过程中去除，停留时间

短于 1 个月（Hoff 等人，1992，引用于毒物与疾病登记署，2002）。但是，在加拿大北极

的降雪中检测到甲氧滴滴涕，证明其在大气中广泛散布，这意味着一些甲氧滴滴涕可能会

留在空气中很长时间（Welch 等人，1991）。经常在雨水中检测到甲氧滴滴涕（Strachan，
1985、1988，引用于毒物与疾病登记署，2002）。在大湖区进行的一项为期 6 年（1986-
1991 年）的研究中，雨水中甲氧滴滴涕的年平均浓度为 2.4 纳克/升（Chan 等人，1994，引

用于毒物与疾病登记署，2002）。这些数据表明，湿沉降过程对从大气中去除甲氧滴滴涕

起到重要作用。不过，甲氧滴滴涕的湿沉降取决于降雨量，每年不尽相同。重力造成的干

沉降也会起到从空气中去除甲氧滴滴涕的作用（毒物与疾病登记署，2002）。在大湖区，

氯化农药的干沉降估计是湿沉降的 1.5-5.0倍（Eisenreich等人，1981，引用于毒物与疾病登

记署，2002）。在一个北极湖泊中检测到有机氯农药硫丹、甲氧滴滴涕和五氯苯甲醚。

Muir 等人（1995b；引用于北极监测和评估方案，1998）在兰京海口（加拿大西北地区）

附近的一个大型贫养湖泊彼得湖水中发现所有这三种化合物，且浓度相似（0.017-0.023 纳

克/升）。这些化合物的存在情况与 1997 年（Barrie 等人，1997，引用于北极监测和评估方

案，1998）报告的在北极空气中存在的情况一致。 

69. 如果释放到土壤中，则预计土壤上层的风蚀可以输送未降解且与土壤颗粒结合在一

起的甲氧滴滴涕。 

2.2.4.2 远距离迁移模型预测 

70. 利用经合组织的总体持久性（Pov）和远距离迁移潜能（LRTP）筛选工具对甲氧滴

滴涕的总体持久性和远距离迁移潜能进行了评估（Wegmann 等人，2009；详细说明请参阅

附录）。结果表明，甲氧滴滴涕的远距离迁移潜能较低：典型迁移距离（CTD）为 498 公

里，总体持久性为 303天，从空气到地表介质的转移效率为 0.02%。不过，甲氧滴滴涕的总

体持久性（303 天）高于 α-六氯环己烷（195 天）。由于输入参数存在不确定因素，造成该

模型的结果有不确定性。Muir 等人（2004）和 Hoferkamp 等人（2010）的研究表明，甲氧

滴滴涕在北极存在的原因可以解释为，在没有雨除作用的时期通过气相或附着于灰尘发生

大气迁移，以及由于在光解活性较低的时期发生迁移，导致光降解速率低于根据标准假设

作出的预测。Muir 等人（2004）指出，经合组织的总体持久性和远距离迁移潜能筛选工具

及其他类似模型均假设降水量持续较低，而这并不能反映所有地区所有季节的情况。 

71. 甲氧滴滴涕的正辛醇/水分配系数（5.08）、正辛醇/空气分配系数（10.48）和空气/
水分配系数（-5.081）实验值表明，按照 Brown和 Wania（2008）引用的标准，其到达北极

和在北极人类食物链中积累的潜能较高。事实上，Brown 和 Wania（2008）选择北极污染

和生物积累潜力（AC-BAP）升高区域的标准包括：正辛醇/水分配系数不小于 3.5；正辛醇/
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空气分配系数不小于 6；空气/水分配系数介于 0.5 至-7；空气/水分配系数不大于-1.78×正辛

醇/空气分配系数+14.56。 

2.2.4.3 根据在偏远地区的测量结果进行确认 

72. 偏远地区的环境和生物群样本的监测研究和测量结果有力地表明，甲氧滴滴涕具有

远距离迁移潜能。 

73. 在北极的各种介质中检测到甲氧滴滴涕，包括：2016至 2017年在北太平洋到北冰洋

区域采集的空气（浓度区间 0.02-0.42 纳克/立方米；均值 0.08±0.10 纳克/立方米；Gao 等人，

2019）、1988 年 5 月采集的棕雪样本（0.234 纳克/升；Welch 等人，1991）、1998 年在挪

威北冰洋斯瓦尔巴特群岛的冰帽钻取的冰芯（最高浓度 4.7 纳克/升，与 20 世纪 80 年代初

的使用有关；Hermanson 等人，2005）、一个北极湖泊的湖水（甲氧滴滴涕、硫丹和五氯

苯甲醚集体浓度区间为 0.017-0.023 纳克/升；Muir 等人，1995b，引用于北极监测和评估方

案，1998）、1999 至 2005 年期间的陆地、鸟类和海洋生物群样本（浓度区间为未检出15 至
86 纳克/克脂重；Vorkamp 等人，2004 和 Savinov 等人，2011；详见第 2.3 节：接触）以及

植物（虎耳草中的浓度区间为 0.1-1.0 纳克/克（干重）；France 等人，1998，引用于北极监

测和评估方案，1998）。2013-2014 年南半球夏季在南极半岛和南设得兰群岛采集的海豹样

本中也检测出甲氧滴滴涕（浓度区间为 7.97-40.13 纳克/克脂重；Vergara 等人，2019）。甲

氧滴滴涕在北极和南极等远离已知点源的地点存在，意味着发生远距离迁移。 

74. 从北极和南极等远离已知点源的地点获得的监测数据证明，甲氧滴滴涕通过远距离

环境迁移转移到接收环境，包括转移到生物群（Vorkamp 等人，2004；Savinov 等人，2011；
Filho等人，2009；Vergara等人，2019）。具体而言，在斯瓦尔巴特群岛（挪威）的冰芯中

发现甲氧滴滴涕，其峰值浓度出现在 1979 至 1992 年之间（Hermanson 等人，2005 和

Ruggirello 等人，2010）。在冰芯中测定的水平反映出较低纬度地区的用量趋势，进一步证

明远距离迁移是这些偏远地区的甲氧滴滴涕来源（监测数据的详细说明见第 2.3.1 节）。 

2.2.4.4 远距离环境迁移潜能总结 

75. 虽然模型预测值表明远距离迁移潜能较低，但监测数据表明已经发生了甲氧滴滴涕

向偏远地区（北极和南极）迁移的现象。甲氧滴滴涕在偏远地区存在的原因可以解释为，

在干旱期以及在光解活性较低的时期通过气相或附着于颗粒物发生大气迁移（Muir 等人，

2004；Hoferkamp 等人，2010）。此外，考虑到一个北冰洋湖泊中甲氧滴滴涕 、硫丹和五

氯苯甲醚集体浓度区间为 0.017-0.023 纳克/升（Muir 等人，1995b，引用于北极监测和评估

方案，1998），以及北冰洋和楚科奇海表层海水的实测水平（浓度区间为小于方法检出限

至 0.38 纳克/升（均值为 0.15±0.11 纳克/升）；Gao 等人，2019），其可能具有通过水流和

洋流远距离迁移的潜能。在没有已知的地方或区域来源的情况下，在北极和南极的环境和

生物群样本中检测到甲氧滴滴涕是远距离环境迁移的结果。 

2.3 接触 

2.3.1 环境监测数据 

2.3.1.1 在偏远地区（远离点源的地方）进行的监测 

76. 在北极的各种介质（空气、雪、冰芯、湖水和海水、生物群（陆生、鸟类和海洋）

样本以及南极的生物群样本（海洋生物群样本）中检测到甲氧滴滴涕。 

 
15 未检出（n.d.）。 
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77. Hung 等人（2005）在加拿大的两个地点和俄罗斯北极的一个地点（1993 至 1995 年）

监测空气中的甲氧滴滴涕，即：加拿大育空省塔吉什、努纳武特地区开普多塞特，以及俄

罗斯杜奈岛。每周用大容量空气采样器采集空气样本，每次采样历时 7 天，每年采集大约

52 个样本。抽取每个空气样本，使其通过玻璃纤维滤膜和两个聚氨酯泡沫端塞，以收集其

中的颗粒和蒸汽组分。每四周采集一次现场空样，按照与样本相同的方式，用聚氨酯泡沫

和滤膜处理（但没有气流），用以建立方法检出限。每周采集空气样本。空气浓度数据报

告值未经空样或回收率校正。在北极的三个地点，甲氧滴滴涕的年（算术平均值）浓度介

于 0.12 至 0.41 皮克/立方米，该数值代表在滤膜和端塞中收集到的甲氧滴滴涕的总和。

Halsall等人（1998）（引用于 Hung等人（2005））发现，所有地点的有机氯浓度相似，意

味着北极空气中的污染程度均匀。北极空气中甲氧滴滴涕的浓度高于在相同地点和时间发

现的持久性有机污染物安特灵的浓度（年算术平均浓度介于 0.15至 0.29皮克/立方米；在安

特灵于 2001年列入《斯德哥尔摩公约》之前）。Gao等人（2019）监测大气（北纬 61度至

北纬 31度）中的甲氧滴滴涕，覆盖区域从北太平洋到北冰洋。样本采集时间为 2016年 7月
12日至 9月 23日，以及 2017年 7 月 27日至 10月 7日。在监测的三种杀虫剂中，甲氧滴滴

涕在大气中的含量最高，浓度为 0.02-0.42 纳克/立方米（均值为 0.08±0.10 纳克/立方米）。

相比之下，Su 等人（2008）（引用于 Gao 等人，2019）未在北极大气中检测到。基于甲氧

滴滴涕的海水-大气逸度比（4.52×10-3 至 3.57×10-2），Gao 等人（2019）的结论是，甲氧滴

滴涕在大气中的浓度高于海水中的浓度。 

78. 1988 年 5 月，在加拿大北极的棕雪中也检测到甲氧滴滴涕，浓度水平为 0.234 纳克/
升（Welch 等人，1991），该数值代表融雪和相关的过滤颗粒中甲氧滴滴涕的合计浓度。 

79. 在俄罗斯北极冰盖中检测到甲氧滴滴涕 ，浓度区间为 72-2 100 纳克/升（方法检出限

为 1 纳克/升；Boyd-Boland 等人，1996）。不过，样本采集的日期不详。此外，对样本制

备的说明不够详细，报告的浓度值可能代表跨越数年或数十年的浓度水平（Hoferkamp 等

人，2010）。1998 年，从挪威斯瓦尔巴特群岛奥斯特佛纳（Austfonna）冰盖钻取冰芯进行

污染物分析，最上层的 70 米对应年份为 1906（前后 5 年）至 1998 年（Hermanson 等人，

2005 年）。从中发现甲氧滴滴涕的冰芯切片的最早年份是 20 世纪 50 年代初，浓度随后逐

年上升，在 20 世纪 80 年代初达到 4.7 纳克/升的最大浓度，预计这段时间为全球使用甲氧

滴滴涕的高峰期。冰芯中测得的浓度似乎与低纬度地区的使用量大致相符，因此为远距离

迁移提供了实测证据。Ruggirello 等人（2010）于 2005 年 4 月在挪威斯瓦尔巴特群岛的

Holtedahlfonna 冰川钻取冰芯（125 米深），以测量农药的输入量。在所分析的所有冰芯片

段中，从 1953-1962 年开始均检测到甲氧滴滴涕。输入量在 1971-1980 年的冰芯片段中达到

19.6 皮克/平方米/年的输入通量峰值，然后由此开始逐渐下降直到表层（10.7 皮克/平方米/
年；方法检出限为 33皮克/升，约等于 1.7皮克/平方米/年）。作者将 Holtedahlfonna冰芯的

冰芯负荷和峰值通量年份（峰值通量年份为 1971-1980 年）与奥斯特佛纳冰芯（峰值通量

年份为 1986 年）进行比较，结果发现奥斯特佛纳冰芯的负荷大 10 倍。 

80. 2016-2017 年在北冰洋和楚科奇海表层海水中发现甲氧滴滴涕（浓度为小于方法检出

限至 0.38 纳克/升（均值为 0.15±0.11 纳克/升）；方法检出限为 0.01 纳克/升；Gao 等人，

2019；详见第 2.2.2.4 节：监测数据）。 

81. 关于甲氧滴滴涕在不同营养级的生物群中的含量，有实测数据可供使用。从 1998-
2001 年采集自格陵兰岛的各种陆生物种（野兔、羔羊、驯鹿、麝牛）、海洋无脊椎动物

（雪蟹、虾、冰岛扇贝）、鱼类（北极红点鲑、大西洋鳕鱼、大西洋鲑鱼、狼鱼、毛鳞鱼、

短角床杜父鱼）、海鸟（厚嘴海鸦）和海洋哺乳动物（环斑海豹、竖琴海豹、白鲸、小须

鲸、独角鲸）的肌肉、肝脏、脂肪或肾脏样本中（Vorkamp 等人，2004）、2001-2005 年采

集自俄罗斯北极地区的环斑海豹样本中（Savinov 等人，2011）以及 1999-2000 年采集自南

极的象海豹样本中（Filho 等人，2009）发现该物质。格陵兰岛生物群中甲氧滴滴涕的浓度
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区间为未检出至 86纳克/克脂重（Vorkamp等人，2004）。采集自格陵兰岛的下列物种组织

中观察到的甲氧滴滴涕浓度最高：雪蟹肝胰腺（1.7 至 86 纳克/克脂重）、毛鳞鱼肌肉（未

检出至 55 纳克/克脂重）、厚嘴海鸦肌肉（未检出至 37 纳克/克脂重）、大西洋鳕鱼肌肉

（未检出至 33 纳克/克脂重）、虾肌肉和独角鲸肝脏（未检出至 32 纳克/克脂重）、麝牛脂

肪（未检出至 25 纳克/克脂重）、短角床杜父鱼肝脏（未检出至 22 纳克/克脂重）、北极红

点鲑肌肉（未检出至 16 纳克/克脂重）、狼鱼肌肉（1 至 15 纳克/克脂重）和小须鲸肌肉

（未检出至 12 纳克/克脂重）（Vorkamp 等人，2004）。在俄罗斯北极地区，2001 至 2005
年在三个采样点之一（白海卡尔加拉克沙湾）的成年环海豹脂肪中检测到甲氧滴滴涕，浓

度区间为小于 0.05 至 8.36 纳克/克脂重（方法检出限为 0.05 纳克/克脂重；Savinov 等人，

2011）。Vorkamp 等人（2004）在采集自格陵兰依特克特米（Ittoqortoormiit）的环斑海豹

脂肪中发现相似的浓度水平（未检出至 7.8 纳克/克脂重）。从采集自格陵兰凯凯塔苏瓦克

岛（Qeqertarsuaq）的环斑海豹脂肪样本中检测到的甲氧滴滴涕水平较低（未检出至 2.8 纳

克/克脂重；Vorkamp 等人（2004））。 

82. 1999-2000年南半球夏季在南极洲象岛的象海豹（Mirounga leonina）幼崽中也检测到

甲氧滴滴涕（Filho等人，2009）。七对母/幼南象海豹样本中的甲氧滴滴涕浓度均值为：母

海豹脂肪中为 2.91±1.17 纳克/克脂质，乳汁中为 1.79±0.32 纳克/克脂质，幼海豹脂肪中为

1.86±0.40 纳克/克脂质。母/幼象海豹脂肪和乳汁中甲氧滴滴涕的浓度均值高于持久性有机

污染物六氯丁二烯（0.38-0.43纳克/克脂质）和 α-六氯环己烷（0.21-0.39纳克/克脂质）被列

入《斯德哥尔摩公约》之前的平均浓度。作者的结论是，甲氧滴滴涕成为南极洲的污染物，

可能反映出南半球在采样时的潜在用途或历史上的农业用途所造成的污染。由于象海豹生

活在南极洲（不是迁徙物种），在母海豹和幼海豹组织中观察到甲氧滴滴涕意味着从南极

洲以外的点源发生了远距离迁移，而在此项研究的采样期间（1999-2000 年），点源所在地

可能仍在使用这些杀虫剂。 

83. Vergara 等人（2019）分析了采集自南极半岛的两个地点的成年海豹（南象海豹、南

极毛海豹、韦德尔氏海豹、豹海豹和食蟹海豹）脂肪中的甲氧滴滴涕。样本采集时间是

2013-2014 年南半球夏季。采集自魏地拉总统站（Gabriel Gonzalez Videal Station）的所有五

种南极海豹物种脂肪中的甲氧滴滴涕浓度均值区间为 7.97-40.13 纳克/克脂重（检出限为

1.49 纳克/克，定量限为 4.97 纳克/克）。采集自希里夫角野外站（Cape Shirreff Field Station）
的三个物种其中之一的脂肪中检测到甲氧滴滴涕 ，平均浓度为 21.92 纳克/克脂重。在此项

研究中，南象海豹中的甲氧滴滴涕平均浓度（27.94 纳克/克脂重）高于 Filho 等人（2009）
于 1999-2000 年南半球夏季采集自南极洲象岛的象海豹样本中的平均浓度（母海豹脂肪内

为 2.91±1.17 纳克/克脂质）。 

84. France 等人（1998）（引用于北极监测和评估方案，1998）在加拿大埃尔斯米尔岛

的地衣和虎耳草中检测到几种广泛使用有机氯农药，包括四氯和五氯苯酚（作为苯甲醚）、

硫丹、甲氧滴滴涕、氟乐灵和野麦畏。这些农药在虎耳草中的浓度区间为 0.1-1.0 纳克/克
（干重）， 与狄氏剂和氯丹异构体等其他个别有机氯化合物（于 2001年纳入《斯德哥尔摩

公约》之前）的水平相似（France 等人，1998，引用于北极监测和评估方案，1998)。 

2.3.1.2 在农村和城市地区进行的监测 

85. 1974 年，从采集自美国佛罗里达州南部的一家农药制剂厂的空气样本中检测到甲氧

滴滴涕，浓度为 254 纳克/立方米（美国；世卫组织（2004）和有害物质数据库（2009））。

在一项针对美国两个城市的空气中农药水平的调查（于 1987、1988 和 1989 年进行）中，

佛罗里达州杰克逊维尔市的室内、室外和个人空气样本中甲氧滴滴涕的平均含量分别为

200-300、0-100 和 100-600 皮克/立方米（ 美国环保局，1990e，引用于毒物与疾病登记署，

2002）。马萨诸塞州斯普林菲尔德市的此类空气样本中的甲氧滴滴涕水平低于检测水平
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（约 36皮克/立方米）。在一项环境空气测量调查中，大气中甲氧滴滴涕含量（从美国两个

地点的 301 个样本中获得的数据）区间为未检出至 7 000 皮克/立方米（ Kelly 等人，1994，
引用于毒物与疾病登记署，2002）。在加拿大，从 1988 到 1989 年，空气中甲氧滴滴涕的

年平均含量为 1.7 皮克/立方米（Hoff 等人，1992，引用于毒物与疾病登记署，2002）。在

虫害控制期内，空气中含量往往较高（最高 27皮克/立方米），而在不使用的时期，空气中

的含量一般低于检出限（0.04-0.1皮克/立方米）（毒物与疾病登记署，2002）。Sofuoglu等
人（2004）于 2003 年 5 月在伊兹密尔（土耳其）采集了有机氯农药的空气样本。空气中甲

氧滴滴涕的浓度（颗粒物与气相之和）区间为 43 至 990 皮克/立方米（均值：220±255 皮克/
立方米；样本数=20；检出频率=100%；甲氧滴滴涕回收≥110±8）。 

86. Adu-Kumi 等人（2012）测量了加纳城市（均值：0.8 皮克/立方米；样本数=2）和郊

区（区间：0.83-13.25 皮克/立方米；均值：3.88 皮克/立方米；样本数=5）住宅空气样本中

的甲氧滴滴涕。空气样本采集于 2008 年 1 月至 12 月。所有样本的代用品回收率标准均高

于 76%。数据未针对回收率进行校正。Guida 等人（2018）测量了海拔 2000 米的巴西山区

空气样本中的甲氧滴滴涕。2013 年 9 月至 2015 年 10 月期间，在巴西东南部的两个国家公

园采集了空气样本，这些地方生活着数百种濒危物种和许多特有物种。甲氧滴滴涕的程序

回收率平均值为 91.08%。两个地点的甲氧滴滴涕平均浓度分别为 9±17 和 19±40 皮克/立方

米。最小值和最大值区间为未检出至 115 皮克/立方米（检出限为 58 皮克/立方米）。作者

指出，在每个地点只有两个采样期测出甲氧滴滴涕，这个数字不到采样期总数的一半。作

者报告说，其中一个国家公园周边有密集的农业活动，这可能是该采样点浓度水平较高的

原因。值得一提的是，在空样对照物中发现了甲氧滴滴涕（仅在一个对照物中发现高于检

出限的甲氧滴滴涕浓度）。此外，样本浓度值已就每个分析批次的空样进行校正。 

87. 甲氧滴滴涕降解产物及其在空气中的水平的数据不详（毒物与疾病登记署，2002）。 

88. Strachan和 Huneault（1979）报告了 1976年 2月采集的雪样以及 1976年 5月至 11月
从七个地点采集的雨样（采自五大湖加拿大一侧）中的甲氧滴滴涕含量。从雨样和雪样中

测得的甲氧滴滴涕浓度均值区间分别为 1.6-13.1 纳克/升（样本数=50）和 0.1-5.8 纳克/升
（样本数=34）。这些数值有时高于滴滴涕、林丹和狄氏剂等其他有机氯农药的测量值，尤

其是在雨样中。作者认为，甲氧滴滴涕在雨水大量存在是因为开展研究时仍有使用情况，

而并非历史上的使用所造成。在大湖区进行的一项为期 6 年（1986-1991 年）的研究中，雨

水中甲氧滴滴涕的年平均浓度为 2.4 纳克/升（Chan 等人，1994，引用于毒物与疾病登记署，

2002）。 

89. 取自美国农村地区的 71 个地下水样本中只有 1 个含有甲氧滴滴涕，浓度为 0.09 微克/
升（即 90 纳克/升） ，但在 2000 年美国逐步淘汰甲氧滴滴涕之前，在靠近农业区的地表水

和地下水中检测到甲氧滴滴涕浓度高达 50 微克/升（即 50 000 纳克/升）（美国环保局，

1987）。根据 Helou 等人（2019）的研究，在利塔尼河（黎巴嫩）河床地表水的随机采集

样本中检测到可测量的甲氧滴滴涕水平（浓度区间：未检出至 4.7 纳克/升；平均值：1.8 纳

克/升；样本数=4；采样时间为 2011-2012 年）。在同一项研究中，从奥朗特斯河随机采集

的样本（样本数=6）中检测到低于定量限的甲氧滴滴涕。 

90. Zeng 等人（2018）于 2014 年至 2016 年在中国西南部青狮潭水库的地表水（水库、

池塘和溪流）中发现甲氧滴滴涕。水样中甲氧滴滴涕浓度（样本数=283；22 个采样点）区

间为未检出至 13.90 纳克/升， 水库、池塘和溪流的平均值区间为 2.25 至 2.37 纳克/升，检

出率≥88.57%（有机氯农药的方法检出限区间：0.02-2.03 纳克/升）。 

91. Affum 等人（2018）测量了加纳西部地区安科布拉河流域一个主要种植可可作物的

农业集水区的地表水源中的农药浓度。在对可可作物喷洒农药一个月后开始采样，采样期

为 2016 年 8 月至 10 月。地表水样本中甲氧滴滴涕的检出率为 54%（样本数=6），浓度区
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间为未检出至 0.020 微克/升（即 20 纳克/升）（回收率：70%；检出限为 0.010 毫克/升，即

10 纳克/升；Affum 的个人通信，2020 年 6 月）。Basheer 等人（2002）测量了 2002 年采集

自新加坡和马来西亚半岛之间的柔佛海峡海面的沿海海水样本中的甲氧滴滴涕。海水中甲

氧滴滴涕浓度区间为 0.053-0.616 微克/升，即 53-616 纳克/升（检出限为 0.041 微克/升，即

41 纳克/升，甲氧滴滴涕回收率≥92.59±8.14%）。作者提到，在进行测量时，新加坡仍有极

少量的农业活动。 

92. 奥地利确认，2014和 2018年采集的奥地利下层地表水（样本数=9）或地下水（样本

数=13）样本中的 4,4-甲氧滴滴涕(p,p'-甲氧滴滴涕)和 2,4-甲氧滴滴涕(o,p′-甲甲氧滴滴涕)的
总和参数测量值低于检出限。上述测量是奥地利于 1993 年禁止使用后进行的（附件 E，
2019）。同样，2018 年采集的 9 个奥地利地下水样本均未检出 4,4-甲氧滴滴涕(p,p'-甲氧滴

滴涕)和 2,4-甲氧滴滴涕(o,p′-甲氧滴滴涕)。奥地利还表示，在 2016 和 2018 年采集的 15 个

固体废物样本中均未检测到甲氧滴滴涕的总和参数值（定义见上文）。 

93. 在废物处置场的地下水中检测到甲氧滴滴涕。对美国各地 479 个废物处置场的地下

水监测数据进行了审查，结果在 14 个场地（占总数的 3%）的地下水中检测到甲氧滴滴涕

（Plumb，1991）。据 Helou等人（2019）报告，2012年采集自黎巴嫩哈斯巴尼盆地的地下

水样本中含有甲氧滴滴涕（均值：0.88纳克/升；区间：未检出至 3.4纳克/升；样本数=11），

并且采集自黎巴嫩北部阿卡尔省的 15 个采样点的地下水样本中甲氧滴滴涕浓度为未检出至

250 纳克/升（均值：57 纳克/升；样本数=30；样本采集于 2015 年）。Affum 等人（2018）
指出，安科布拉盆地（加纳）地下水样本中有 64%（样本数=7）检测到甲氧滴滴涕，浓度

等于 0.010 微克/升（即 10 纳克/升）的检出限（采样期为 2016 年 8 月至 10 月；Affum 的个

人通信，2020 年 6 月）。 

94. Abong'o 等人（2015）在肯尼亚维多利亚湖年多河集水区的六个农场的土壤样本（0-30
厘米耕层）中发现甲氧滴滴涕。土壤样本是在 2005-2006 年这两年间采集的。在测出的所

有农药中，甲氧滴滴涕浓度最高（138.97±1.517微克/千克土壤或 138 970±1 517纳克/千克土

壤）。作者指出，在采样期间，甲氧滴滴涕在肯尼亚普遍使用。Bolor 等人（2018）在加纳

库马西市的几个农场附近的地下水和表土（0-30 厘米深）样本中发现甲氧滴滴涕。样本采

集于 2014 年 9 月。在 5 个采样点中，3 个地点的地下水样本以及所有地点的土壤样本发现

了甲氧滴滴涕 ，平均浓度区间分别为 1.53-8.87 微克/千克（即 1 530-8 870 纳克/千克）和

2.61-58.30 微克/千克（即 2 610-58 300 纳克/千克）（检出限为 10 纳克/千克，回收率：

101.73%（Boadi的个人通信，2020年 4月））。白俄罗斯于 1999年禁止使用后获得的农业

土壤监测数据显示，2007、2008和 2011年收集的土壤样本中的甲氧滴滴涕浓度在大多数情

况下低于检出限（附件 E，2019）。土壤采样田地的甲氧滴滴涕施用量数据不详。 

95. Panday 等人（2011）测量了采集自印度德里亚穆纳河沿岸六个不同采样点的表层沉

积物中的甲氧滴滴涕含量。沉积物采样季节是 2006 年季风前（6 月）、季风期（8 月）和

季风后（10 月）。所有地点在所有季节均发现甲氧滴滴涕，浓度区间为 7.72-62.78 纳克/克。

2010 年进行的另一项研究从德里（印度）亚穆纳河两侧的 14 个地点采集了 84 个表层沉积

物样本，采样季节为季风后 /冬季（2 月）、季风前 /夏季（6 月）和季风期（9 月）

（Parweet 等人，2014）。仅在季风期（均值：0.15 纳克/克）和冬季（均值：0.11 纳克/克）

采集的沉积物中检测出甲氧滴滴涕（包括夏季在内的均值：0.09 纳克/克）。此外，从 2001
年采集自一个沿海泻湖汇水区（阿根廷）（<0.2-127纳克/克；Menone等人，2001，引用于

Panday 等人，2011）、2005 年采集自沿海海洋沉积物（新加坡）（<0.4-1.2 纳克/克；Wurl
和Obbard，2005，引用于 Panday等人，2011）、2004年采集自佛罗里达州坦帕湾（美国）

（0.1纳克/克；Grabe和 Barro，2004，引用于 Panday等人，2011），以及 2001年采集自珠

江口（中国）（未检出至 1.49 纳克/克；Li 等人，2001，引用于 Panday 等人，2011）的沉

积物样本中测出甲氧滴滴涕。 
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96. Tao 等人（2019）分析了 2012 年采集自中国第三大淡水湖（太湖）某湖湾的一个沉

积物岩芯（深度：20 厘米）中的有机氯农药。有机氯农药回收率为 71.3%至 94.2%不等。

甲氧滴滴涕在整个岩芯中（沉积时间为 1948 至 2012 年）中的平均浓度在所分析的 13 种有

机氯农药中排名第五（7.01±2.82 纳克/克干重；有机氯农药的方法检出限区间为 0.003 至

0.080 纳克/克干重）。Castañeda-Chávez 等人（2018）测量了采集自韦拉克鲁斯（墨西哥）

阿尔瓦拉多泻湖系统的 41 个地点的沉积物（0-20 厘米）中的甲氧滴滴涕浓度。沉积物采集

工作在旱季（即 2011 年 4 月至 6 月）进行，样本一式三份（Navarrete-Rodríguez 的个人通

信，2020 年 1 月）。在 41 个采样点中有 20 个测出甲氧滴滴涕，浓度区间为 1.13-29.40 纳克/
干重（均值：5.650 纳克/干重，标准差：6.561纳克/干重；有机氯农药的检出限为 0.01 纳克/
克干重）。 

97. 加拿大提交的附件 E（2019）资料表明，1977 至 1993 年期间收集的 141 个鱼类样本

中有 3 个检测到甲氧滴滴涕。在 1981 年（2 微克/千克；样本数=6）、1988 年（18 微克/千
克；样本数=44）和 1990 年（5 微克/千克；样本数=9）采集的单一鱼类样本中检测出甲氧

滴滴涕。鱼类数据显示，在加拿大使用甲氧滴滴涕期间，鱼类组织中的甲氧滴滴涕含量达

到可测出的水平。1993 年后加拿大的鱼类组织资料不详（附件 E，2019）。Unyimadu 等人

（2018）在尼日尔河（尼日利亚）的微咸水鱼类中发现较高浓度的甲氧滴滴涕（浓度区间

为 29.3-740.8 微克/千克鲜重；样本数=60；回收率：77±3.3%；2009 年 7 月在上岸点购买的

鱼（Unyimadu 的个人通信，2020 年 1 月））。Enbaia 等人（2014）从 2013 年 9 月至 11 月

期间采集自利比亚黎波里市场的鱼样本中发现甲氧滴滴涕。15 种鱼中有 5 种发现甲氧滴滴

涕，平均浓度区间为 0.8-4 微克/克。 

98. Nalley 等人（1975）在佛罗里达州南部的两个县测量了活体捕获的浣熊（Procyon 
Lotor）网膜脂肪样本中的甲氧滴滴涕浓度。20 个样本中有 10 个检出甲氧滴滴涕，浓度区

间为 0.16-3.07ppm，其中一个成年雌性的单一测量值为 36.82ppm。Salvarani 等人（2019）
研究了 2014 和 2015 年采集自 Punta Xen 和 Isla Aguada（墨西哥海岸）的两种海龟（玳瑁和

绿海龟）蛋中的有机氯农药浓度。在分析的 114 个海龟蛋中均发现甲氧滴滴涕（平均浓度

区间为 0.059-1.060 纳克/克干重；回收率>85%）。根据国际自然保护联盟的红色名录，玳

瑁（Eretmochelys Imbricata）是极危物种，而绿海龟（Cheronia Mydas）则被归类为“无

危”。Buah-Kwofie 等人（2018）研究了 iSimangaliso 湿地公园（南非）活体野生尼罗河鳄

鱼脂肪组织中有机氯农药生物积累情况。该公园属于生物多样性热点的一部分。在 2016-
2017 年总共对 15 只鳄鱼进行了采样。采样种群包括 9 只成年和 6 只未成年鳄鱼。尼罗河鳄

鱼脂肪样本中甲氧滴滴涕的浓度区间为 79-300 纳克/克湿重（均值：170±62 纳克/克湿重；

检出限区间：0.12-0.4 纳克/克湿重；检出频率=100%）。 

99. Cindoruk等人（2020）于 2016年 1月至 12月期间对从盖姆利克（土耳其）采集的的

松树（针叶和枝条）样本中的有机氯农药进行监测。测定的甲氧滴滴涕最大浓度为 4.4 纳克/
克干重（有机氯农药的检出限≤3.25 皮克，定量限≤9.087 皮克；甲氧滴滴涕回收率：

69.9±7%；Cindoruk的个人通信，2020年 5月）。甲氧滴滴涕在枝条中的浓度高于在针叶中

的浓度。奥地利表示，奥地利于 1993 年禁止使用后，2012 年收集的 13 个草本植物样本中

有 1 个检测到甲氧滴滴涕，但浓度低于定量限（<10 微克/千克）（附件 E，2019）。 

2.3.2 人类接触 

100. 美国环保局（2000）指出，可能性最大的甲氧滴滴涕接触途径是，参与制造、处理

或应用这种化合物的工人吸入或经由皮肤接触。使用甲氧滴滴涕的农民和农药施用者是接

触量最有可能高于平均水平的人群（毒物与疾病登记署，2002）。 
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101. 普通人群可能在使用甲氧滴滴涕的地区周围吸入空气中的粉尘和气溶胶，从而接触

到低水平的甲氧滴滴涕。根据非职业性农药接触研究（1986至 1988年进行，在美国于 2000
年逐步淘汰之前）的结果，佛罗里达州杰克逊维尔（代表美国农药使用量相对较高的地区）

的甲氧滴滴涕吸入接触量（室内和室外空气）为 0.002 至 0.012 微克/天（对于体重 70 公斤

的成年人而言）（美国环保局，1990）。在科罗拉多州一个普遍使用农药的农业区，对 28
户家庭房屋灰尘中的甲氧滴滴涕残留量进行了调查，结果 8%的农民家庭的含量区间为 1.6
至 103 毫克/千克（均值：14.9 毫克/千克），9%的农药配制者家庭的含量区间为 1.9 至 144
毫克/千克（均值：18.2 毫克/千克），对照组中有 2%的家庭含量为 1.5 至 29 毫克/千克

（Starr 等人，1974，引用于毒物与疾病登记署，2002）。目前尚不清楚控制组家庭存在甲

氧滴滴涕是由于甲氧滴滴涕从附近的建筑物或农民施用的田地中迁移，还是由于居民在房

屋内使用含有甲氧滴滴涕的产品所造成的。居住或工作在最近曾将甲氧滴滴涕用于农作物

或牲畜的农场内或附近的人群，或者居住在含有甲氧滴滴涕的危险废物场地附近的人群，

可能接触到土壤中（水中也有可能）高于平均水平的甲氧滴滴涕（毒物与疾病登记署，

2002）。 

102. 虽然甲氧滴滴涕很难溶于水，但在地表水、地下水和饮用水中都有发现（世卫组织，

2004）。 

103. 在美国和加拿大逐步淘汰和禁止使用甲氧滴滴涕之前，高接触量地区以外的普通人

群接触甲氧滴滴涕的最有可能的来源是食品的低水平污染。1980-1982 年在美国 13 个城市

进行的一项市场篮子调查中，乳制品和谷物/粮食产品的含量区间从微量到 0.004 毫克/千克

（Gartrell 等人，1986a，引用于毒物与疾病登记署（2002））。美国食品药品管理局的总

膳食研究方案监测美国食品供应中的化学污染物，其计算出 1986-1991 年期间成年人（25-
65 岁）平均每日甲氧滴滴涕摄入量区间为 0.1-0.3 纳克/千克/天（Gunderson，1995b，引用

于毒物与疾病登记署，2002），1984-1986 年期间为 0.6-0.9 纳克/千克/天（Gunderson，
1995a，引用于毒物与疾病登记署，2002），1980-1982年期间为 4纳克/千克/天（Gartrell等
人，1986b，引用于毒物与疾病登记署，2002）。研究指出，1980-1991 年期间甲氧滴滴涕

的平均每日摄入量有所减少。在加拿大，从 1980 到 1985 年，在蔬菜、水果、肉类或乳制

品中一般检测不到甲氧滴滴涕（Davies，1988；Frank 等人，1987b，引用于毒物与疾病登

记署，2002）。不过，从草莓中检测到少量甲氧滴滴涕（4 微克/千克）（Frank 等人，

1987a，引用于毒物与疾病登记署，2002）。大量食用产自甲氧滴滴涕污染水域的鱼类和海

鲜的人，甲氧滴滴涕的食物接触量可能较高。不过，产自五大湖的鱼一般检测不到甲氧滴

滴涕，偶尔报告的高含量区间从 10到 120微克/千克（Camanzo等人，1987；Devault，1985，
引用于毒物与疾病登记署，2002）。 

104. 2018 年欧盟（包括冰岛和挪威）农药监测结果（欧洲食品安全局，2020）总结了各

报告国提交的结果，确定了在样本符合食品农药残留法定限量方面的关切领域。欧洲食品

安全局还评估了消费者通过膳食接触抽样食品中的农药残留物的情况，并对欧洲消费者的

慢性和急性膳食风险进行了分析。根据对 2018 年欧盟（包括冰岛和挪威）农药监测结果的

分析（欧洲食品安全局，2020），在 30 个国家的 56 428 个食品样本中，有 5 个样本的甲氧

滴滴涕含量达到定量水平（定量率为 0.01%）。在一个动物产品样本（马油）和四个咖啡

豆样本（从欧盟以外进口：巴西、埃塞俄比亚、秘鲁和乌干达）中定量的甲氧滴滴涕浓度

区间为 0.01-0.05 毫克/千克（检出限为 0.01 毫克/千克）。由此得出结论，对该农药的急性

膳食接触并对消费者健康构成隐患。根据下限和调整后的上限设想情景，甲氧滴滴涕慢性

接触的容许日摄入量（ADI）区间为 0.095-1.9%。欧洲食品安全局的结论是，根据对食品

中甲氧滴滴涕残留的分析，慢性膳食接触不太可能对消费者健康构成隐患。2013和 2016年
农药监测结果载于附录。 
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105. Shaker 和 Elsharkawy（2015）对采集自埃及南部的水牛原奶样本进行了有机氯农药

分析。样本采集地点是艾斯尤特市，时间是 2013 年 2 月至 8 月。作者指出，牛奶中的农药

源于受污染的饲料、草或玉米青贮，以及直接施用于奶牛的农药。样本中甲氧滴滴涕的检

出率为 66%（样本数=30）。水牛原奶中甲氧滴滴涕的浓度区间为 0.130-0.200 毫克/千克。

埃及于 1996年禁止使用甲氧滴滴涕 ，而这份档案材料的起草者指出，在水牛奶中检测到的

水平表明，取样时埃及可能仍在使用甲氧滴滴涕。 

106. Bolor 等人（2018）于 2014 年 9 月对加纳库马西市的几个农场的三种不同蔬菜（生

菜、洋葱和卷心菜）中的有机氯农药残留水平进行了研究。蔬菜中甲氧滴滴涕的平均浓度

区间为 9.02-184.1微克/千克（即 0.009-0.184毫克/千克）。作者报告说，这些蔬菜的测定浓

度高于 0.01 毫克/千克的欧盟最大残留限量（欧盟农药数据库，2019）。不过，欧盟规定的

甲氧滴滴涕最大残留限量并非基于特定风险，而是欧盟法律规定的默认最低分析测定限值。

此外，Bolor 等人（2018）报告说，根据蔬菜中的测定水平估算的甲氧滴滴涕日摄入量未超

过美国环保局规定的 0.005 毫克/千克/天的容许日摄入量。因此，报告的含量水平对人群没

有已查明的风险。不过，在一些蔬菜中检测到的含量远高于相应土壤样本中的含量。 

107. Adelye 等人（2019）研究了 2017 年 11 月至 2018 年 1 月在尼日利亚西南部采集的多

叶蔬菜（苋菜和凹槽南瓜）中的甲氧滴滴涕浓度。苋菜中甲氧滴滴涕的平均浓度为

4.590±2.774 毫克/千克干重，凹槽南瓜为 6.223±2.489 毫克/千克干重（检出限为 0.0091 毫克/
千克，回收率为 96.19%）。作者估算了苋菜和凹槽南瓜的非致癌健康风险（以 0.005 毫克/
千克/天的生殖发育效应参考值为基准)，发现甲氧滴滴涕对儿童和成人的危害商数均大于 1，
因此这些蔬菜对消费者有潜在风险。作者报告说，农民使用河水灌溉可能导致蔬菜中检测

到有机氯农药残留。根据 Adelye 等人（2019）的研究，污染可能来自种植蔬菜的土壤，也

可能来自其他地方施用于作物的有机氯农药的远距离迁移。 

108. 对生活在农业区的两组非职业人群进行了接触监测。研究了生活在洪都拉斯南部的

39 名男性血清中的甲氧滴滴涕含量（Steinberg 等人，1989，引用于毒物与疾病登记署，

2002）。血清样本采集于 1988 年。在被研究的人群中，试验组的 20 名男性在 Choluteca 附
近的三个农业合作社及周边地区生活和工作，当地广泛施用农药（每年 16-30 次），而对

照组的 19 名男性生活在 Choluteca 附近的一个镇，当地仅每个季节施用一次农药。对照组

一名男性的血清中检出甲氧滴滴涕，浓度为 5.16 毫克/升，但其余受试者均未达到或超过检

出限（<0.24-4.07 毫克/升）。不过，Carreño 等人（2007）从生活在西班牙南部从事大规模

温室农业的地区的 220 名健康青年男性（平均年龄：20.75 岁；年龄区间：18-23 岁）的血

清中发现甲氧滴滴涕。采样日期不详。青年男性血清样本中甲氧滴滴涕的平均浓度为 2.84
纳克/毫升（ 标准差：5.09 纳克/毫升；最大值：53.8 纳克/毫升；样本数=220；频率：60.7%；

甲氧滴滴涕的回收率不详）。 

109. 关于儿童接触甲氧滴滴涕或其降解产物的数据很少。儿童的接触可能在许多方面与

成人的接触不同。儿童特别容易接触到农药，因为与成年人相比，他们的食物和水消费量

与体重之比较高。低龄儿童可能会接近地面玩耍，因此比成年人更有可能接触到家里地毯

上的污垢（皮肤接触）和灰尘、屋外的污垢，以及草坪（吸入空气中的土壤颗粒）。儿童

也可能有意或无意地摄入含有少量甲氧滴滴涕的土壤（毒物与疾病登记署，2002）。 

110. 在北卡罗来纳州居民区（三角研究园）开展的一项研究中，于 1996 年 11 月（美国

禁止使用甲氧滴滴涕之前）收集房屋灰尘，按尺寸分成七种组分（直径<4-500 微米），对

农药残留进行监测（Lewis等人，1999，引用于毒物与疾病登记署，2002）。作者报告的不

同粒径的粉尘的甲氧滴滴涕浓度如下：250-500 微米为 120 纳克/克；150-250 微米为 210 纳

克/克；106-150微米为 310纳克/克；53-106微米为 570纳克/克；25-53微米为 740纳克/克；

4-25微米为 680纳克/克；小于 4微米为 1 000纳克/克。Lewis等人（1999；引用于毒物与疾
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病登记署，2002）指出，摄入、皮肤接触和吸入室内灰尘可能是儿童接触农药的主要途径。

在另一项研究中，按照八个人群（婴儿到老年人）的代表性膳食准备供食用的食品，并采

用食品药品管理局的经修订（1982 年 4 月）总膳食研究方法来分析农药残留（Gunderson，
1995a，引用于毒物与疾病登记署，2002）。1986-1991 年试验期内儿童和青壮年的平均日

摄入量计算结果是：6-11 月龄婴儿为 0.4 纳克/千克/天，2 岁幼儿为 0.9 纳克/千克/天；14-16
岁女性为 0.3 纳克/千克/天，14-16 岁男性为 0.4 纳克/千克/天（Gunderson，1995b，引用于

毒物与疾病登记署，2002）。1984-1986 年试验期内的甲氧滴滴涕摄入量计算结果为：6-11
月龄婴儿 1.0纳克/千克/天；2岁幼儿为 2.4纳克/千克/天；14-16岁女性为 0.8纳克/千克/天；

14-16岁男性为 0.6纳克/千克/天；25-65岁成年人为 0.6-0.9纳克/千克/天（Gunderson，1995a，
引用于毒物与疾病登记署，2002）。1980-1982 年试验期内的甲氧滴滴涕摄入量计算结果为：

6-11 月龄婴儿 19 纳克/千克/天 ，2 岁幼儿 4 纳克/千克/天，25-65 岁成年人 4 纳克/千克/天
（Gartrell 等人，1986b，引用于毒物与疾病登记署，2002）。可以看到 1980-1991 年期间所

有人群的甲氧滴滴涕日摄入量估算值都有所减少。 

111. 儿童接触甲氧滴滴涕的其他可能需要关注的来源是父母的工作服以及用来施用含甲

氧滴滴涕产品的设备。这种接触模式在农业区和家庭周围尤其需要关注，这些地方会在草

坪和花园施用农药或在室内使用农药（毒物与疾病登记署，2002）。Lopez-Espinosa 等人

（2008）调查了生活在西班牙南部的 52 名男童（平均年龄 7 岁（0-15 岁））脂肪样本中的

有机氯农药残留情况。男童父母的职业和活动情况不详；不过，这些样本确实提供了生活

在农业为主地区的儿童接触情况的资料。作者指出，胎儿可以在子宫内通过胎盘接触有机

氯农药（Lopez-Epinosa 等人，2007），婴儿出生后可以通过哺乳接触到有机氯农药

（Noren 和 Meironyte，2000；Solomon 和 Weiss，2002）。脂肪样本收集时间是 1994 至

1996 年，当时欧盟仍在使用甲氧滴滴涕。52 个儿童脂肪组织样本中有 3 个检出甲氧滴滴涕，

平均浓度为 16±20 纳克/克脂质（不低于检出限的样本的百分位数：第 25 百分位数=52 纳克/
克脂质；第 50 百分位数=121 纳克/克脂质；第 75 百分位数=680 纳克/克脂质）。计算了整

组样本的浓度均值（±标准差），并计算了甲氧滴滴涕浓度不低于检出限的样本的第 25、
50 和 75 百分位数。原始数据不详，亦不清楚在计算浓度均值时如何考虑小于检出限的数

据，以及使用何种分布来计算百分位数。 

112. 在动物中，有雌激素作用的甲氧滴滴涕及其代谢产物可以通过母乳从哺乳母体转移

至新生幼崽。甲氧滴滴涕及其代谢物很可能会穿过胎盘，并已在人类母乳中检测到（毒物

与疾病登记署，2002）。 

113. Damgaard 等人（2006）研究了 62 名隐睾症男童母亲（29 名丹麦籍和 33 名芬兰籍）

和 68名健康男童母亲（36名丹麦籍和 32名芬兰籍）的乳汁样本。此项研究于 1997至 2001
年在芬兰和丹麦进行，当时欧盟仍在使用甲氧滴滴涕。人类母乳中甲氧滴滴涕浓度区间为

0.06-1.12 纳克/克脂质（隐睾症男童母亲的乳汁）和 0.05-0.41 纳克/克脂质（健康男童母亲

的乳汁），总检出率为 26.9%。在此项研究的病例组与对照组之间，最常见的混杂因素

（母乳中的脂质含量、产妇年龄、产妇身体质量指数、产次和吸烟习惯、孕龄、男童出生

体重和身长）没有显著差异，除了丹麦组的孕龄略有不同。隐睾症男童母亲的乳汁中的甲

氧滴滴涕浓度比健康男童母亲的乳汁中的浓度略高。不过，对于甲氧滴滴涕而言，隐睾症

男童与健康男童之间没有统计学意义上的差异（Damgaard 等人，2006）。Kao 等人（2019）
从中国台湾省南部 55 名健康母亲（平均年龄 29.5 岁）中的 26 人（检出率 47%）的母乳中

发现甲氧滴滴涕。乳汁样本采集时间是 2007 至 2010 年。母乳中的甲氧滴滴涕浓度均值为

0.106±0.149 纳克/克脂质（区间值：未检出至 0.620 纳克/克脂质；样本数=55；大于检出限

样本数=26；有机氯农药的检出限区间为：0.0151 至 0.0540 纳克/克脂质）。作者指出，中

国台湾省自 1975 起禁止使用有机氯农药。 
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114. Luo等人（2016）测量了生活在中国淮河流域的 972名健康孕妇（平均年龄：26.6岁）

的脐带血中的有机氯农药水平。这些妇女均未因为职业接触过有机氯农药。血浆样本中所

有化合物的回收率为 72-119%，检出限和定量限分别为 0.08-2.31 纳克/毫升和 0.26-7.69 纳克/
毫升。样本采集时间是在 2013 年 11 月至 2014 年 6 月。甲氧滴滴涕是样本中最常检出的有

机氯农药之一（区间：未检出至 33.75 纳克/毫升；均值 0.98±1.42 纳克/毫升，中值 1.00 纳
克/毫升，频率 74.49%；回收率：98.5%）。研究表明，脐带血中甲氧滴滴涕浓度与母亲的

红肉（包括猪肉、牛肉和羊肉）食用量呈显著的正相关关系。作者将他们发现的脐带血中

的浓度与其他国家或地区的水平进行了比较。他们报告说，他们研究发现的脐带血中的甲

氧滴滴涕水平高于中国上海（2008-2009 年从 1 438 名孕妇采集的样本的均值：0.0259 微克/
升（即 25.9 纳克/升），中值为 0.02 微克/升（即 20 纳克/升），最大值为 1.23 微克/升（即

1 230纳克/升），频率：1.5%；Cao等人，2011，引用于 Luo等人（2016）），但低于西班

牙格拉纳达（均值 3.32±4.01 纳克/毫升 ，中值 1.44 纳克/毫升；最大值：21.51 纳克/毫升；

频率：34.4%；2000-2002 年从 318 对母子（母亲平均年龄：31.91 岁）采集样本；Mariscal-
Arcas 等人，2010，引用于 Luo 等人，2016）。 

115. Cabrera-Rodriguez 等人（2020）于 2015 年 3 月至 2016 年 4 月从拉帕尔马（西班牙加

那利群岛）采集了 447 份脐带血样本，其中有 4 份（0.9%）发现甲氧滴滴涕，实验室回收

率不低于 98.2%（Pérez Luzardo 的个人通信，2020 年 4 月）。脐带血样本中甲氧滴滴涕的

浓度区间为 0.004-0.132 纳克/毫升，而欧盟已于 2006 年禁止使用甲氧滴滴涕。Jimenez 
Torres 等人（2006）测定了西班牙南部 72 名分娩妇女（年龄从 18 到 35 岁）的脂肪组织和

血清中的有机氯农药水平。采样日期不详。在 72 份孕妇脂肪组织样本中，有 3 份（4.1%）

检出甲氧滴滴涕，浓度区间为 106-817.85 纳克/克脂质（均值：347.73 纳克/克脂质；标准差：

407.19 纳克/克脂质；回收率为 97%）。不过，未在血清中检出甲氧滴滴涕。 

2.4  对引起关注的终点进行危害性评估 
116. 在欧盟一级（参见欧盟委员会法规第 1272/2008 号（CLP 法规）附件六）或其他地

区，均无关于甲氧滴滴涕的统一分类的报告。欧盟通知的分类和标签载于附录。根据各公

司在 CLP 通知中向欧洲化学品管理局提供的分类，该物质对水生生物有剧毒（具有长期持

续效应）、可能对器官造成损害、是有害物质（如果吞咽、与皮肤接触、吸入），并且被

怀疑会损害生育能力或伤害胎儿。 

2.4.1 生态毒理效应 

2.4.1.1 对水生生物的不利影响 

117. 美国环保局（2004）确定，根据现有数据，在急性接触的情况下，甲氧滴滴涕被分

类为对水生动物（鱼类和无脊椎动物）有剧毒（半数致死浓度16 <0.1 毫克/升） 。对于淡水

无脊椎动物，毒性估计值仅为 0.0005 毫克/升（美国环保局，2004）。在现有的甲氧滴滴涕

急性和慢性测试中，无脊椎动物似乎是最敏感的物种。根据 Anderson 和 DeFoe（1980）、

有害物质数据库（2009）和美国环保局（2019）的数据，对于水生无脊椎动物的急性致死

浓度（半数致死浓度）大多低于 1 微克/升（即 1 000 纳克/升），对于鱼类则为 10 微克/升
（即 10 000 纳克/升）左右。甲氧滴滴涕的慢性无明显效果浓度（NOEC）数据稀缺，但对

于鱼类和水生无脊椎动物的报告值低于 1.3 微克/升（即 1 300 纳克/升）。 

 
16 与水中接触有关的急性毒性通常用浓度来表示，即：对 50%的测试生物具有致死作用（半数

致死浓度（LC50））、对 50％的测试生物造成可衡量的不利影响（如水蚤失去运动能力）， 
或导致测试（用药）生物体在接触数小时至数天之后的反应相对于对照（未用药）生物体的反

应（如藻类生长速率）下降 50%（表示为半数有效浓度（EC50））。 
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118. 上一段提出的结论得到 Maltby 等人（2005）所作研究的证实。作者根据甲氧滴滴涕

的急性毒性数据（因为缺少该物质的无明显效果浓度数值）和对数正态模型计算物种敏感

性分布（SSD）。物种敏感性分布用于计算对特定比例的物种产生影响的浓度，称为对某

一百分比（p%）物种的危害浓度（HCP)。最常见的危害浓度估计值是 HC5。参考文献没有

提供物种敏感性分布中使用的数据，但据报告，这些数据是从现有的毒性数据库（如荷兰

国立公共卫生与环境研究所（RIVM）数据库）、公开发表的文献以及未发表的行业数据

整理出来的。选定的终点是半数致死浓度或与动物失去行动能力有关的半数有效浓度

（EC50）。鱼类试验持续时间为 2 到 21 天，无脊椎动物为 1 到 7 天。用 ETX 软件计算出的

甲氧滴滴涕的 HC5估计值为，水生节肢动物 0.47微克/升，即 470纳克/升（淡水节肢动物单

独计算为 0.37 微克/升，即 370 纳克/升），水生脊椎动物 4.56 微克/升，即 4 560 纳克/升。

研究结论是甲氧滴滴涕对节肢动物的毒性大于脊椎动物（鱼和两栖动物）。此外，甲氧滴

滴涕对淡水节肢动物、水生节肢动物和脊椎动物的毒性似乎与持久性有机污染物林丹相似

（淡水节肢动物的 HC5为 1.7 微克/升，即 1 700 纳克/升，水生节肢动物的 HC5为 0.79 微克/
升，即 790 纳克/升，脊椎动物的 HC5为 4.84 微克/升，即 4 840 纳克/升）。 

119.  有多项实验调查了甲氧滴滴涕是否在水生野生动物中引起雌激素效应（毒物与疾病

登记署，2002）。数据表明，甲氧滴滴涕对鱼类（Smeets 等人，1999，引用于毒物与疾病

登记署，2002)、两栖动物（Ingermann 等人，1997 和 Ingermann 等人，1999，引用于毒物

与疾病登记署，2002）和海胆（Mwatibo 和 Green，1997，毒物与疾病登记署，2002）的繁

殖力、生长和发育具有内分泌干扰作用。甲氧滴滴涕的作用有时与雌二醇相当，有时则与

雌二醇的作用有细微或明显的不同。因此，甲氧滴滴涕对水生野生动物的效应可能并非全

部通过雌激素受体介导。不一样的效应以及不同物种可能涉及许多不同的机制（毒物与疾

病登记署，2002）。据报告，甲氧滴滴涕在两栖类动物变态试验（AMA）中显示出甲状腺

活性，而在啮齿类动物筛查中没有这种现象，但前者测试的化学物质范围小于后者

（Pickford（2010）和经合组织（2012b））。 

120. 没有找到底栖生物的生态毒性数据。 

2.4.1.2 对陆生生物的不利影响 

121. 美国环保局（2004）指出，在急性口服（半数致死剂量大于 2 000 毫克/千克）和亚

急性膳食（半数致死浓度大于 5 000 毫克/千克/天）接触的情况下，甲氧滴滴涕对鸟类几乎

是无毒的。不过，美国环保局（2004）提到，甲氧滴滴涕对下丘脑-垂体-性腺轴的效应加

上发育效应，引起对于甲氧滴滴涕对非靶标动物具有潜在内分泌干扰效应的关切。这些关

切因为甲氧滴滴涕与滴滴涕在结构上具有相似性而更显重要。缺乏关于甲氧滴滴涕胺的鸟

类繁殖数据是一大不确定性，因为滴滴涕有公认的慢性繁殖风险，可以使蛋壳变薄。 

122. 根据美国环保局农药项目办公室（OPP）农药生态毒性数据库，甲氧滴滴涕对西方

蜜蜂（Apis mellifera）的 48 小时半数致死剂量为每只蜂 23.57 微克（半数致死剂量接触研

究）。测试采用的是工业级甲氧滴滴涕和成年蜂。美国环保局将这项研究视为核心（可接

受）数据。测试按下列指南进行：[141-1]蜜蜂急性接触半数致死剂量（FIFRA 158.590）。

此项测试是急性接触研究：局部施用或经皮肤吸收甲氧滴滴涕（美国环保局，2019）。 

123. 毒物与疾病登记署（2002）指出，实验动物口服甲氧滴滴涕的情况表明，高剂量甲

氧滴滴涕能够引起神经系统损伤（大鼠通过管饲法口服≥1 000 毫克/千克/天的急性高剂量甲

氧滴滴涕后（最低观测不良效应水平为 2 500 毫克/千克/天（运动能力降低） 和 3 000 毫克/
千克/天（震颤）17；Cannon Laboratories，1976 和 Dikshith 等人，1990，引用于毒物与疾病

登记署，2002）以及狗服用1 000-4 000毫克/千克/天的剂量为期8-24周之后，观察到震颤、

 
17 最低观测不良效应水平（LOAEL）。 
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抽搐等现象；Tegeris 等人，1966，引用于毒物与疾病登记署，2002），但大多数研究表明，

生殖系统是对甲氧滴滴涕最敏感的目标。由此产生的生殖效应类型表明，雌激素或雄激素

的正常作用受到干扰。毒物与疾病登记署（2002）指出，机理研究证实，甲氧滴滴涕的代

谢物可以与雌激素竞争，与雌激素受体的结合，并且可以模仿雌激素的某些作用和拮抗其

他作用。其他研究表明，甲氧滴滴涕或其代谢物可以与雄激素受体相互作用，并拮抗雄激

素的作用（毒物与疾病登记署，2002）。这些作用得到 ToxCast 模型预测值的进一步佐证

（美国环保局，2020b）。据预测，甲氧滴滴涕是弱雌激素激动剂（弱雌激素结合剂），也

可能是弱雌激素拮抗剂，以及雄激素拮抗剂。在雌性中，这些相互作用可导致发情周期中

断（在子宫内、哺乳期和断奶后按 5-150 毫克/千克/天的剂量接触甲氧滴滴涕的雌性大鼠中，

观察到性早熟阴道开口和发情（性早熟阴道开口的最低观测不良效应水平为 5 毫克/千克/
天）；Chapin 等人，1997 和 Harris 等人，1974，引用于毒物与疾病登记署，2002）、生育

力降低（在怀孕第 14天到出生后 42天按 50-150毫克/千克/天的剂量中期口服接触甲氧滴滴

涕的雌性大鼠中观察到（最低观测不良效应水平为 50 毫克/千克/天）；Chapin 等人，1997，
引用于毒物与疾病登记署，2002），以及胚胎着床前和着床后损失上升（雌性大鼠在急性

口服剂量为 100-250 毫克/千克/天的甲氧滴滴涕后（无观测不良效应水平18 为 100 毫克/千克/
天，最低观测不良效应水平为 250 毫克/千克/天）；Cummings 和 Gray，1987、1989；
Cummings 和 Laskey，1993；Cummings 和 Perreault，1990，引用于毒物与疾病登记署，

2002）。 

124.  对雄性的影响可能包括性成熟推迟（在从产后第 21 天开始按 100-400 毫克/千克/天
的剂量口服甲氧滴滴涕并持续 56 天到 10 个月的雄性大鼠中观察到（最低观测不良效应水

平为 100毫克/千克/天）；Gray等人，1989、1999，引用于毒物与疾病登记署，2002）、生

殖器官和附腺萎缩（在按 50-150 毫克/千克/天的剂量口服甲氧滴滴涕的雄性大鼠中观察到；

Chapin 等人，1997，引用于毒物与疾病登记署，2002），以及性行为或社会性行为改变

（在子宫内、哺乳期和断奶后按 60 毫克/千克/天的剂量（最低观测不良效应水平）接触并

持续 6周的雄性大鼠中；Harris等人，1974，引用于毒物与疾病登记署，2002）。许多此类

效应可能是通过改变荷尔蒙水平来调节的（毒物与疾病登记署，2002）。Aoyama（2012）
等人也报告了一些此类效应。 

125. Aoyama 等人（2012）按照经合组织 TG 416 对大鼠进行了两代生殖毒性研究。让连

续两代的雌性和雄性 SPF 级 Sprague Dawley 大鼠通过饮食接触甲氧滴滴涕（0、10、500 和

1 500 ppm）。在剂量为 500 和 1 500ppm 时，从雌性中观察到以下生殖效应：发情周期延

长、生育力降低、着床部位数量减少和新生幼崽减少、卵巢重量减轻及（或）卵巢囊肿发

生率上升。在剂量为 500 和 1 500ppm 时，雌激素效应表现为断奶幼体的子宫重量增加。观

察到的对雄性生殖系统的不利影响如下：包皮推迟分离（子一代），以及睾丸精子头部和

（或）附睾精子数量减少，且睾丸、精囊（伴有萎缩）、附睾和前列腺（伴有萎缩）的重

量显著减轻（亲本和子一代）。作者的结论是，无观测不良效应水平的剂量水平为 10ppm
（雄性至少每天 0.600 毫克/千克，雌性每天 0.866 毫克/千克）。 

126. 观察到的肝脏改变（肝脏的相对重量增加（在按 500-1 200 毫克/千克/天的致死剂量

口服甲氧滴滴涕历时 13-16周的大鼠中观察到（无观测不良效应水平为 90毫克/千克/天，最

低观测不良效应水平为 1 200 毫克/千克/天）；Davidson 和 Cox，1976 和 Dikshith 等人，引

用于毒物与疾病登记署）、酶和蛋白质水平改变（在按 100-1 000 毫克/千克/天的剂量服用

甲氧滴滴涕历时 90 天的大鼠中观察到；Dikshith 等人，1990，引用于毒物与疾病登记署，

2002）、外表苍白且有斑点（在妊娠第 7-19 天按 35.5 毫克/千克/天（最低观测不良效应水

平）的剂量口服甲氧滴滴涕的怀孕兔子中观察到（无观测不良效应水平为 5 毫克/千克/天）；

 
18 无观测不良效应水平（NOAEL）。 
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Kincaid Enterprises，1986，引用于毒物与疾病登记署，2002）、肾脏疾病（囊管性肾病）

（在按 861 毫克/千克/天的剂量通过饲料口服甲氧滴滴涕历时 35-55 天后的大鼠中观察到）；

Tullner 和 Edgcomb，1962，引用于毒物与疾病登记署，2002）、动物的血尿素氮（BUN）

升高（在按 1 000毫克/千克/天的剂量通过饲料口服甲氧滴滴涕历时 24周后的猪中观察到；

Tegeris 等人，1966，引用于毒物与疾病登记署，2002），以及体重减轻等，需要剂量相对

较大的甲氧滴滴涕剂量才能引起；这些效应可能不是由雌激素机制介导的（毒物与疾病登

记署，2002）。 

127. 从子宫内接触甲氧滴滴涕的动物中观察到胎儿毒性（胎儿体重下降（在按 200 毫克/
千克/天（最低观测不良效应水平）的剂量于妊娠第 6-15 天经口接触的怀孕大鼠的幼崽中观

察到）；Khera 等人，1978，引用于毒物与疾病登记署，2002）、波浪状肋骨发病率上升

（在按 40.8 毫克/千克/天（最低观测不良效应水平）或更高剂量于妊娠第 6-15 天经口接触

甲氧滴滴涕的大鼠中观察到；Culik 和 Kaplan，1976，引用于毒物与疾病登记署，2002）、

胎儿吸收（在按 17.8-400 毫克/千克/天的剂量接触的大鼠和兔子中观察到；Cuilk 和 Kaplan，
1976、Khera 等人，1978 和 Kincaid Enterprises，1986，引用于毒物与疾病登记署，2002）
以及死亡等现象。这些效应发生存在母体毒性的情况下，未必是用药导致发育毒性的真实

迹象（毒物与疾病登记署，2002）。 

128. 在发育过程中接触甲氧滴滴涕会对发育中和成年动物（如大鼠和小鼠）的生殖系统

造成不利影响。此类效应产生的原因是，在胎儿和产后发育过程中，对时间敏感的激素水

平的正常微妙平衡被具有雌激素作用的甲氧滴滴涕代谢物破坏（毒物与疾病登记署，

2002）。关于甲氧滴滴涕在发育接触期间可能通过改变卵巢基因表达和卵泡发生而造成的

效应，如排卵减少、生育能力下降和过早衰老，可参阅甲氧滴滴涕提案（UNEP/POPS/ 
POPRC.15/4）。 

129. Manikkam 等人（2014）研究了甲氧滴滴涕对于促进成人型疾病的表观跨代遗传，以

及与之相关的精子中差异性 DNA甲基化区段（即表观突变）的作用。在胎儿性腺发育期间

（妊娠第 8 至 14 天），让妊娠 F0 代雌性大鼠短暂接触甲氧滴滴涕（200 毫克/千克/体重/天
（口服半数致死剂量的 4%），经由以二甲基亚砜溶液为媒介的腹膜内注射）。然后评估对

照组（接触赋形剂）和甲氧滴滴涕谱系组的 F1 和 F3 代成年后代中的成人型疾病。甲氧滴

滴涕谱系组动物的肾脏疾病、卵巢疾病和肥胖的发病率上升。在雌性和雄性中，F1 代（雄

性和雌性的肾脏重量增加、睾丸重量下降、卵巢疾病发病率上升（原始卵泡池减少））和

F3 代（雌性肾脏疾病发病率上升、卵巢疾病发病率上升（出现卵巢囊肿）、雌性肥胖发病

率上升）的发病率都有所上升，并且 F3 代有多种疾病（肾脏疾病、卵巢疾病和肥胖）的发

病率上升。 

130. 此外，Manikkam 等人（2014）观察到 F4 代大鼠反向杂交（雌性）后代的发病率上

升，表明疾病主要通过雌性种系传播。对甲氧滴滴涕谱系组雄性大鼠的 F3 代精子表观基因

组进行了分析，查明了差异性 DNA 甲基化区段（DMR），这在全基因组基因启动子分析

中被称为表观突变。与其他接触特异性精子表观突变特征相比，发现这些表观突变具有甲

氧滴滴涕接触特异性。观察结果表明，甲氧滴滴涕具有促进疾病的表观跨代遗传的潜能，

并且精子表观突变似乎为跨代疾病和祖先环境接触提供了接触特异性的表观遗传生物标记。

Anway 等人（2005）也发现了类似的表观跨代遗传效应。 

131. 虽然没有找到土壤生物的生态毒性数据，但鉴于物质的用途，土壤生物被认为是最

相关的区间。 
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2.4.1.3 生态毒理效应总结 

132. 根据现有数据，甲氧滴滴涕被归类为对水生无脊椎动物和鱼类具有极高的毒性（美

国环保局，2004）。水生节肢动物对急性接触比鱼类更敏感，水生节肢动物的 HC5 为 0.47
微克/升，即 470 纳克/升（淡水节肢动物单独计算则为 0.37 微克/升，即 370 纳克/升）。甲

氧滴滴涕被怀疑对鱼类、两栖动物及海胆的繁殖力、生长和发育有内分泌干扰作用。甲氧

滴滴涕对鸟类几乎没有急性或亚急性毒性，但生殖毒性未经测试。鉴于甲氧滴滴涕与滴滴

涕在结构上相似，缺少关于甲氧滴滴涕对鸟类繁殖的影响的数据是一大不确定性，因为滴

滴涕有公认的慢性繁殖风险，可以使蛋壳变薄。动物研究表明，高剂量的甲氧滴滴涕会导

致神经损伤（震颤、抽搐），但大多数研究表明，生殖系统是对甲氧滴滴涕最敏感的目标。

研究得出的生殖效应类型表明，雌激素或雄激素的正常作用受到干扰。此外，对大鼠的观

察表明，甲氧滴滴涕具有促进疾病的跨代表观遗传及相关的精子表观突变的潜力。 

2.4.2 对人体健康的不利影响 

133. 在审查了所有现有数据的基础上，国际癌症研究机构（IARC）将甲氧滴滴涕归类为

第 3 类致癌物（对人体致癌性尚未归类）（国际癌症研究机构，1987）。同样，美国环保

局将甲氧滴滴涕归类为 D 类致癌物（由于人体数据不详且动物证据未定论，对人体致癌性

尚未归类）（毒物与疾病登记署，2002 和 IRIS，2003）。不过，Kim 等人（2014）的一项

研究表明，甲氧滴滴涕可通过明显地干扰激素受体阳性的 BG-1卵巢癌细胞中的细胞周期蛋

白 D1、p21 和 Bax 表达，来诱导卵巢癌细胞生长。甲氧滴滴涕可能是一种肿瘤促进剂，因

为它干扰了对 6-硫代鸟嘌呤具有敏感性和抗性的 V79 细胞之间的代谢合作（世卫组织，

2004）。此外，在使用 BALB/3T3 细胞系进行的转化研究中，观察到弱阳性表达增加

（Dunkel 等人，1981，引用于 IRIS，2003）。 

134. 甲氧滴滴涕的遗传毒性潜力似乎可以忽略不计（世卫组织，2004）。在致突变性测

定中，细菌、酵母菌、甲氧滴滴涕诱导的 DNA损伤测定，或哺乳动物细胞培养中的非程序

性测定均获得阴性结果（无论是否有代谢激活）（Probst 等人，1981，引用于 IRIS，
2003）。在测试人体的致突变性时，甲氧滴滴涕并未在人类淋巴瘤细胞的胸苷激酶（TK）

位点产生突变（Caspary 等人，1988，引用于毒物与疾病登记署，2002）。 

135. 虽然关于甲氧滴滴涕的生殖效应的人体数据有限，但动物和体外数据强烈表明，接

触足够数量的甲氧滴滴涕可能会对人类生殖系统的发育、组织病理学和功能产生不利影响

（毒物与疾病登记署，2002）。目前还没有关于接触甲氧滴滴涕后对生殖系统产生不利影

响的流行病学研究，但体外研究表明，人类肝脏微粒体能够将甲氧滴滴涕代谢成具有更高

雌激素活性的代谢物（毒物与疾病登记署，2002）。 

136. 在发育过程中接触甲氧滴滴涕会对发育中和成年动物的生殖系统造成不利影响。此

类效应产生的原因是，在胎儿和产后发育过程中，对时间敏感的激素水平的正常微妙平衡

被具有雌激素作用的甲氧滴滴涕代谢物破坏。综上所述，动物数据表明，人类在发育的关

键阶段接触甲氧滴滴涕可能会对生殖发育产生不利影响，造成的影响可能要到青春期之后

才能发现（毒物与疾病登记署，2002）。 

137. 美国环保局（2000）指出，美国职业安全与健康管理局（OSHA）设定的甲氧滴滴

涕的职业接触限值（PEL）为 15毫克/立方米（ 职业安全与健康管理局的允许接触限值以时

间加权平均值表示；代表大多数工人在接触后不会产生不利影响的物质浓度，按正常的 8
小时工作日或 40 小时工作周计算出平均值）。 

138. 最低风险水平的定义是，在特定的接触持续时间内，人体日常接触一种物质而没有

可觉察的不利效应风险（非致癌）的接触量估计值。经推算，中期（15-364 天）口服接触

甲氧滴滴涕的最低风险水平为 0.005 毫克/千克/天。该最低风险水平的依据是，从妊娠第 14
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天到产后第 42 天，在子宫内、哺乳期内和断奶后接触甲氧滴滴涕的未成熟雌性大鼠发生青

春期提前（即阴道开口过早）的最低观测不良效应水平为 5 毫克/千克/天（测试的最低剂

量）。所有甲氧滴滴涕用药组别均有明显的（具有统计学意义）的阴道开口过早现象（0、
5、50和 150毫克/千克天组别的阴道开口时间分别是出生后第 37.4、35.2、30.8和 33.4天）。

用最低观测不良效应水平除以 1 000 的不确定性因子（10 表示人与人之间的敏感度差异，

10 表示将动物数据外推到人类，10 表示从最低观测不良效应水平外推到无观测不良效应水

平）（毒物与疾病登记署，2002）。 

139. 一般而言，参考剂量是人群（包括敏感亚组）日常接触而终生没有可觉察的不利效

应风险的接触量估计值（不确定性可能跨越一个数量级）（毒物与疾病登记署，2002）。

1990 年，美国环保局根据在妊娠第 7-19 天服用甲氧滴滴涕的兔子发生母体毒性的最低观测

不良效应水平为 5.01 毫克/千克/天（中剂量组（35.5 毫克/千克/天）和高剂量组（251.0 毫克/
千克/天）中观察到胎仔过度损失（流产）），得出参考剂量为 0.005 毫克/千克/天（对于慢

性经口接触）（ IRIS，2003；Kincaid Enterprises，1986，引用于毒物与疾病登记署，

2002）。不过，这些数值依据的是不完整的数据库，因为几家监管机构（美国环保局，

2004）指出，现有数据存在缺陷，导致无法进行全面的风险评估。因此，用无观测效应水

平除以 1 000 的不确定性因子（100 代表同一物种间和不同物种间的差异，10 代表关键研究

质量较差和慢性毒性数据库不完整）。 

140. 每日容许摄入量（TDI）是指，日常通过空气、食物或饮用水摄入一种物质且终生

没有可觉察的健康风险的估计摄入量。世卫组织（2004）根据兔子母体毒性的无观测效应

水平为 5.01 毫克/千克/天，推算出甲氧滴滴涕的每日容许摄入量为 0.005 毫克/千克/天。将

容许日摄入量的 10%分配给饮用水，得出的指导值为 20 微克/升（世卫组织，2004）。 

2.4.2.1 流行病学研究 

141. 一项对明尼苏达州和爱荷华州男性的流行病学研究表明，白血病与农业之间存在关

联（Brown 等人，1990）。在此项研究中，甲氧滴滴涕的比值比（OR）上升为 2.2。578 名

对甲氧滴滴涕有职业接触农民中有 11 个白血病病例，而对照组没有已知接触的 1 245 人中

有 16 个病例。对混杂因素，包括生命状态、年龄、健康状况、是否吸烟、淋巴癌家族史、

高风险职业以及高风险接触等进行了调整，得出甲氧滴滴涕的比值比为 2.2。这项研究表明

甲氧滴滴涕接触与白血病之间可能存在关联。不过，由于这项单一研究针对多种农药和多

种危险因素，无法据此就甲氧滴滴涕接触与白血病之间的关系得出明确结论。 

142. Mills和Yang（2006）评估了加利福尼亚（美国）癌症登记处提供的乳腺癌发病率，

其中包括 1988-1999 年全州和各县以及各种族/族裔的具体数据。在对照乳腺癌的已知危险

因素（包括年龄、生育率和社会经济状况）后，作者使用回归分析来评估乳腺癌发病率与

加利福尼亚的有机氯农药使用之间的关系。对 1970-1988 年的县级农药使用数据进行了评

估。此项研究报告了具有统计学意义的结果，在甲氧滴滴涕接触量最高的四分之一的拉丁

裔人中，患乳腺癌的风险增加了 16-18%。埃及最近的一项横断面研究显示，从 2013 到

2014 年，与周围正常组织相比，乳腺肿瘤组织中的甲氧滴滴涕含量上升（比值比为 4.5）
（Eldakroory 等人，2017）。对 70 名年龄从 29 岁到 58 岁的女性乳腺癌患者进行了组织样

本采集。测定了样品中的有机氯农药，并进行了致癌和凋亡标志物分析。发现肿瘤组织样

本中的甲氧滴滴涕浓度高于周围正常组织，且有统计学意义。甲氧滴滴涕与 G2m（细胞有

丝分裂前的损伤检查点）之间，以及膜联蛋白 V（早期凋亡指标）与甲氧滴滴涕之间存在

有统计意义的弱正相关关系。甲氧滴滴涕与标志物 PIM1 和 Bcl-2 呈负相关关系。上述流行

病学研究表明，接触甲氧滴滴涕与乳腺癌发病率之间存在关联。不过，由于这项研究针对

多种农药接触和多种危险因素，无法就甲氧滴滴涕接触与乳腺癌之间的关系得出明确结论。 
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143. 对里约热内卢（巴西东南部）一个已关闭但有废弃库存的农药厂附近的村庄

（Cidade Dos Meninos）的成年人进行的横断面流行病学研究发现，接触有机氯农药对男性

和女性的影响不同（Freire 等人，2013）。研究人群包括 303 名男性和 305 名女性（平均年

龄 39岁），研究时间是 2003 年 11月至 2004 年 3月。采集了静脉血样本，用以分析每种有

机氯农药的血清浓度和甲状腺激素水平（总三碘甲状腺素（T3）和游离甲状腺素（T4）、

促甲状腺激素（TSH）、抗甲状腺素氧化酶（TPOAb）和抗甲状腺球蛋白（ TgAb））。甲

氧滴滴涕检出限为 0.02 纳克/毫升。较高浓度的甲氧滴滴涕接触与女性总 T3 水平升高显著

相关。从男性血清中检出的甲氧滴滴涕数量与抗甲状腺素氧化酶水平大于 10活力单位/毫升

（U/mL）的几率上升（比值比 = 2.19）之间存在有统计意义的关联。抗甲状腺素氧化酶水

平可能是衡量甲状腺损伤或炎症的有效指标。 

2.4.2.2 神经毒性 

144. 动物研究表明，较高的甲氧滴滴涕接触水平会产生神经效应，如忧虑、紧张、唾液

分泌增多、运动能力降低、震颤、抽搐和死亡（大鼠的口服最低观测不良效应水平为 2 500
毫克/千克/天（运动能力降低）和 3 000 毫克/千克/天（震颤）；Cannon Laboratories，1976，
引用于毒物与疾病登记署，2002）。甲氧滴滴涕经过脱甲基化形成酚类衍生物，发生脱氯

和脱氯化氢反应的程度较轻（毒物与疾病登记署，2002）。在肝功能受损者中，较低的甲

氧滴滴涕接触水平便可能引起神经疾病体征。甲氧滴滴涕已被证明是一种神经毒物，即使

在没有代谢转化的情况下也是如此。这表明具有神经毒性的是母体化合物，并且仅当超出

O-去甲基化作用的代谢能力时，神经毒性才需要关注。观察到甲氧滴滴涕的神经效应与人

类和动物接触滴滴涕（一种结构相似的化学物质，代谢非常缓慢）引起的神经效应相似，

这一现象可以佐证上述观点。有人提出，滴滴涕（因此甲氧滴滴涕可能也是如此）产生神

经效应的机制涉及一种亲脂性原子团的膜缔合，它改变了神经膜之间的离子运输（毒物与

疾病登记署，2002）。 

145. 在 Golub 等人（2004）后来的一项研究中，雌性恒河猴（样本数=每组 8 只）在预期

月经初潮年龄前后每天口服一定剂量的己烯雌酚（0.5 毫克/千克）和甲氧滴滴涕（25 或 50
毫克/千克），历时 6 个月。在用药期间和用药后 9 个月进行行为评估。用药期间进行了视

觉辨别力表现评估（非匹配辨别和单次刺激试验同时进行），甲氧滴滴涕 50 组显示出改善

滞后和表现较差的情况，己烯雌酚组也表现出类似的效应。视觉再认记忆（用不超过 3 秒

延迟法评估）未受到明显影响。用药后进行了空间工作记忆评估，甲氧滴滴涕 50 组也显示

出习得缺陷和可能的工作记忆困难。自发运动能力（每隔 6 个月监测一次）则未受用药的

影响。己烯雌酚组在用药 6 个月之后，听觉脑干反应（ABR）的晚期峰值潜伏期较短，表

明对脑部有长期影响。这项研究表明，在青春期发育期间接触外源性雌激素可以改变大脑

某些方面的功能。虽然己烯雌酚是一种更有效的雌激素，但高剂量甲氧滴滴涕组在行为上

受到的影响更大。作者认为，不同的行为结果可能与两种药物对雌激素受体亚型（ERα 和

ERβ）的不同作用有关。 

2.4.2.3 内分泌干扰 

146. 美国环保局（2004）指出，甲氧滴滴涕对内分泌介导过程的效应以及对下丘脑-垂体-
性腺轴的干扰作用在科学文献中得到广泛讨论。甲氧滴滴涕可在体内代谢为两种脱甲基化

合物（2,2-双-(对羟苯基)-1,1,1-三氯乙烷（HPTE）和 2,2-双-(对羟苯基)-1,1,1-二氯乙烷

（HPDE））和两种 O 环甲基化化合物。这些代谢物与雌激素和雄激素受体结合。因此，

甲氧滴滴涕可能通过作用于雌激素和雄激素受体而损害生殖功能（Chen，2014）。例如，

血清孕酮水平降低的原因可能是甲氧滴滴涕对卵巢产生雌激素效应，导致卵泡和黄体发育

减慢。对卵巢的效应可能是由甲氧滴滴涕代谢物直接引起的，或者可能是对垂体和下丘脑
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产生效应的结果，后者改变了影响生殖和副性腺的调节激素的释放（毒物与疾病登记署，

2002）。最后，对甲氧滴滴涕的多项研究（如 Gaido 等人（2000）的研究）证明，确定甲

氧滴滴涕代谢物的作用方式（即通过一个或多个激素受体同时充当激动剂或拮抗剂）是一

项复杂的工作。 

147. 像人类一样，灵长类动物在青春期经历复杂的长时间发育时期，这使其成为理解内

源性雌激素在该时期的作用的重要研究对象。Golub 等人（2003）研究了在青春期（月经

初潮预期年龄前后 6 个月）接触甲氧滴滴涕（25 和 50 毫克/千克/天）和己烯雌酚（0.5 毫克/
千克）对雌性恒河猴的影响。这两种物质都能提高血清雌激素活性（通过体外雌激素受体

1（ER1）转录实验测定）。己烯雌酚以可逆的方式完全抑制了青春期的生长（体重和身高）

和月经；甲氧滴滴涕也被检测到对生长和月经初潮时间有较小的影响。己烯雌酚和甲氧滴

滴涕均导致提前出现第二性征、皮肤发红和肿胀，但乳头发育迟缓。经过 8 个月的恢复期

后，子宫大小未受用药影响，但有一些迹象表明，用药组的卵巢囊肿/肿块的发病率上升。

从发情周期（体现在尿激素代谢产物）可以看出，服用甲氧滴滴涕的猴子的卵泡期较短。

综上所述，数据表明己烯雌酚对青春期成熟有显著影响，而甲氧滴滴涕也会改变青春期发

育。可以依据雌激素作用的特异性，例如 ER1 与 ER2 的结合和激活的相对程度，来确定跨

药物和剂量的效应模式。 

148. Gupta等人（2007）指出，甲氧滴滴涕抑制啮齿动物的生长并诱导窦状卵泡闭锁。甲

氧滴滴涕的代谢产物单羟基甲氧滴滴涕（单羟基）和双羟基甲氧滴滴涕（HPTE）被认为比

母体化合物毒性更大。虽然有些研究探讨了甲氧滴滴涕对啮齿类动物的影响，但评估甲氧

滴滴涕对灵长类动物的影响的研究数量不多。Gupta等人（2007）研究了甲氧滴滴涕及其代

谢产物单羟基和 HPTE 对狒狒的窦状卵泡的影响。从成年狒狒卵巢中分离出窦状卵泡，分

别用赋形剂（二甲基亚砜）、甲氧滴滴涕（1-100 微克/毫升）、单羟基（0.1-10 微克/毫升）

或 HPTE（0.1-10微克/毫升）培养 96小时。每隔 24小时监测生长情况。培养结束后，对卵

泡进行组织学评价。与赋形剂相比，甲氧滴滴涕、单羟基和 HPTE 显著抑制卵泡生长并使

闭锁数量增加。此外，与在啮齿类动物中引起类似效应的剂量相比，在较低剂量（百分之

一）下观察到甲氧滴滴涕及其代谢产物对狒狒的窦状卵泡生长和闭锁造成不利影响。这些

数据表明，甲氧滴滴涕及其代谢物抑制了狒狒的窦状卵泡的生长并引起闭锁，并且与啮齿

动物相比，灵长类动物的卵泡对甲氧滴滴涕更敏感。 

149. White 等人（2005）（引用于毒物与疾病登记署，2012 增编）证明甲氧滴滴涕（或

其代谢物）具有损害体内发育中的免疫系统的能力。此项研究评估了甲氧滴滴涕对通过无

异黄酮饮食接触含有甲氧滴滴涕（浓度为 10、100 和 1 000pm）的 F0 代（母代）和 F1 代

Sprague-Dawley大鼠的免疫毒性。在母代中，从妊娠第 7天到产后第 51天（共 65天）接触

甲氧滴滴涕，导致自然杀伤细胞的活性（1 000ppm）以及 T 细胞（1 000ppm）、辅助 T 细

胞（1 000ppm）和巨噬细胞（100 和 1 000ppm）的百分比显著上升。相比之下，在 100 和

1 000ppm 浓度下，观察到脾细胞和 B细胞的数量减少。F1代雄性在妊娠期、哺乳期，以及

出生后第 22-64 天（共 78 天）通过进食接触甲氧滴滴涕，导致脾脏内 IgM 抗体形成细胞对

绵羊红细胞的反应加强（100 和 1 000ppm），以及自然杀伤细胞的活性上升（1 000ppm）。

但是，终末体重（1 000ppm）、脾脏重量（1 000ppm）、胸腺重量（100 和 1 000ppm），

以及脾细胞（1 000ppm）、B 细胞（100 和 1 000ppm）、细胞毒性 T 细胞（1 000ppm）和

自然杀伤细胞（100 和 1 000ppm）的数量减少。在 F1 代雌性中，接触甲氧滴滴涕导致终末

体重（1 000ppm）和细胞毒性 T 细胞的百分比（10、100 和 1 000ppm）下降。上述结果表

明，发育期和成年 Sprague-Dawley 大鼠通过膳食接触甲氧滴滴涕会产生对免疫反应的调节

作用。在孕期和产后接触的 F1 代雄性大鼠中的免疫学变化比 F0 代和 F1 代雌性更明显。在

F1 代雄性大鼠中观察到抗体形成细胞反应和自然杀伤细胞活性上升以及脾细胞亚群数量改

变，而 F1 代雌性没有类似的变化。作者认为，甲氧滴滴涕的内分泌干扰特性（雌激素效应）
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可能解释了为什么接触甲氧滴滴涕对 F1 雄性大鼠的免疫参数有显著影响，而对 F0 和 F1 雌

性大鼠的影响微乎其微。同样，Leung-Gurung 等人（2018）的体外研究结果也证明，甲氧

滴滴涕的代谢物 HPTE 可能在甲氧滴滴涕接触引起的免疫功能障碍中发挥关键作用。关于

此项研究的进一步讨论见附录。 

150. 人胎盘产生的孕酮和雌二醇对维持妊娠和胎儿发育至关重要。在人胎盘中，3β-羟类

固醇脱氢酶 1（HSD3B1）负责将孕烯醇酮和芳香化酶（CYP19A1）合成孕酮，从而由雄激

素产生雌二醇。Liu 等人（2016）指出，甲氧滴滴涕及其代谢产物羟基氯（HPTE）可能会

干扰这两种酶的活性。Liu 等人（2016）研究了甲氧滴滴涕和 HPTE 对人胎盘 JEG-3 细胞中

类固醇产生，以及对 HSD3B1和 CYP19A1活性的影响。甲氧滴滴涕和 HPTE 抑制 JEG-3细
胞中孕酮和雌二醇的产生。甲氧滴滴涕和 HPTE 均为 HSD3B1 的强抑制剂，半数抑制浓度

（IC50）值分别为 2.339±0.096 微摩尔/升（808.476±33.182 微克/升）和 1.918±0.078 微摩尔/
升（ 609.138±31.759微克/升）。甲氧滴滴涕在浓度为 100微摩尔/升（34.565微克/升）时对

CYP19A1 没有抑制作用，而 HPTE 是一种弱抑制剂，半数抑制浓度为 97.16±0.10 微摩尔/升
（30857±31.759 微克/升）。用孕烯醇酮确定 HSD3B1 的抑制模式时，发现甲氧滴滴涕和

HPTE 是 HSD3B1 的竞争性抑制剂。当使用辅助因子辅酶 I（NAD+）时，甲氧滴滴涕和

HPTE 是 HSD3B1 的非竞争性抑制剂。当使用睾酮时，HPTE 是 CYP19A1 的混合抑制剂。

作者的结论是，甲氧滴滴涕及其代谢产物 HPTE 是人 HSD3B1 的强抑制剂，HPTE 是

CYP19A1 的弱抑制剂。 

2.4.2.4 与其他化学品的相互作用 

151. Nishino 等人（2014）证明了三种众所周知的环境免疫毒性化学品通过短期管饲法经

口接触产生的联合效应——有机氯农药甲氧滴滴涕（MXC）；有机磷化合物对硫磷

（PARA）；以及农用杀虫增效剂胡椒基丁醚（PBO）。连续 5 天每天用管饲法喂饲七周龄

的 Balb /cAnN 小鼠，使其接触一种或两种环境免疫毒性化学品。在第 2 天，用绵羊红细胞

（SRBC）为每组中的所有小鼠免疫，并通过酶联免疫吸附测定和噬菌斑形成细胞测定分析

其绵羊红细胞特异性 IgM 反应。通过表面抗原表达来评估小鼠脾脏中的 T 和 B 细胞的数量。

与赋形剂对照组或单独服用相应的受试物质的小鼠相比，服用甲氧滴滴涕+对硫磷和胡椒基

丁醚+甲氧滴滴涕的小鼠表现出绵羊红细胞特异性 IgM 产生数量（甲氧滴滴涕+对硫磷组和

甲氧滴滴涕+胡椒基丁醚组均在血清中出现相加效应）以及 T细胞和 B细胞数量（就 T细胞

和 B 细胞总数而言，仅甲氧滴滴涕+对硫磷组出现相加效应，就 PNA+ B 细胞而言，仅甲氧

滴滴涕+胡椒基丁醚组出现相加效应）显著上升。这表明，与单独接触相比，同时接触多种

环境化学品会提高这些化学品的免疫毒性效应。 

152. 已知胚胎接触雌激素和雌激素污染物会使成年雄性日本鹌鹑的性行为去雄性化。

Halldin 等人（2005）在大脑性别分化前按 150 微克/克的剂量将甲氧滴滴涕注入鹌鹑蛋，然

后研究了成年雄性鹌鹑的性行为和其他生殖变量。在第二项实验中，作者将相同剂量的甲

氧滴滴涕与剂量为 10微克/克的商用多氯联苯混合物 Clophen A50（CA50）一并注入，另外

还单独注入 CA50。甲氧滴滴涕和 CA50 本身没有引起显著效应，但是当一并给药时，观察

到雄性性行为发生显著变化，特别是坐骑尝试成功次数和泄殖腔接触运动显著减少（p = 
0.0010）。作者认为，原因似乎是 CA50 诱导胚胎中的生物转化酶，导致有更多数量的甲氧

滴滴涕转化为更具雌激素样的代谢物 2,2-双(对羟基苯基)-1,1,1-三氯乙烷（HPTE） 。 

153. 在通过管饲法按 25 毫克/千克/天的剂量服用甲氧滴滴涕（悬浮在橄榄油中）并同时

按 12 毫克/千克/天的剂量服用溴苯烯磷历时 6 周的小鼠中，肝脏的炎性细胞浸润比仅服用

溴苯烯磷的小鼠更大和更密集（Zaleska-Freljan等人，引用于毒物与疾病登记署 ，2002）。

在两个用药组中观察到肾脏微小变化且频率和严重程度相似。在此项研究中，没有单独的

甲氧滴滴涕组。此项研究中观察到的肝脏炎性细胞浸润现象在其他仅限接触甲氧滴滴涕的
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研究中并未发现，因此，这种现象可以解释为是甲氧滴滴涕和溴苯烯磷共同造成的结果

（毒物与疾病登记署 ，2002）。 

154. 研究表明，甲氧滴滴涕与其他农药（包括有机磷和其他有机氯农药）的二元混合物

对小鼠具有急性致死的联合毒性作用（Keplinger 和 Deichmann，1967，引用于毒物与疾病

登记署 （2002））。在确定了单个化合物的口服半数致死剂量值后，将二元混合物（组分

的等效毒性剂量基于半数致死剂量值）悬浮在玉米油中，用管饲法让禁食小鼠服用，剂量

区间与单个化合物相同。基于假定的联合相加作用，计算每种混合物的预期半数致死剂量

值，并与观察到的半数致死剂量值进行比较。作者考虑了生物学变异和其他因素，并选择

≤0.57 的比率来表示毒性或拮抗作用显著降低，而选择≥1.75 的比率表示具有协同作用。甲

氧滴滴涕/滴滴涕混合物的预期半数致死剂量值与实测半数致死剂量值之比（0.66）表明小

于相加作用（即相互保护）。甲氧滴滴涕/艾氏剂（0.81）、甲氧滴滴涕/二嗪农（0.82）、

甲氧滴滴涕/马拉硫磷（0.84）、甲氧滴滴涕/毒杀芬（0.92）和甲氧滴滴涕/杀螨特（1.25）
混合物的比值接近 1.00，表明存在联合相加作用。甲氧滴滴涕/对硫磷（1.51）、甲氧滴滴

涕/环氧硫磷（1.96）、甲氧滴滴涕/狄氏剂（2.06）和甲氧滴滴涕/氯丹（2.26）混合物的比

率意味着大于联合相加作用（即增强作用或协同作用）。 

155. 让先前服用四氯化碳的大鼠口服甲氧滴滴涕时，观察到类似滴滴涕的神经系统症状

（Lehman，1952，引用于毒物与疾病登记署，2002）。此外，还发现甲氧滴滴涕在脂肪和

肝脏中的积累量大约是对照动物中观察到的水平的 15-19 倍。已知四氯化碳可以使某些具

有代谢异生物素作用的肝酶（CYP 或细胞色素 P450）失活，导致保留的异生物素增加。这

些数据表明，四氯化碳和其他抑制甲氧滴滴涕代谢的化学物质可能会增加神经毒性的风险

（毒物与疾病登记署，2002）。 

2.4.2.5 对人体健康的不利影响总结 

156. 根据现有的实验研究，无法就甲氧滴滴涕对动物或人类是否有致癌作用得出明确结

论。上文引用的流行病学研究表明，就致癌潜力而言，甲氧滴滴涕表现出关联性，但由于

研究的局限性，尚未发现确切的因果关系。从动物数据来看，甲氧滴滴涕的遗传毒性潜力

似乎可以忽略不计。动物和体外数据强烈表明，甲氧滴滴涕可能会对人类生殖系统的发育、

组织病理学和功能产生不利影响（可能是通过雌激素作用模式）。生殖效应类型表明，雌

激素或雄激素的正常作用受到干扰。甲氧滴滴涕已被证明能诱导灵长类动物的行为改变。

在某些特定情况下，同时接触甲氧滴滴涕和其他环境化学品会导致累加效应。 

3. 资料综述 
157. 甲氧滴滴涕是一种有机氯农药，被用作滴滴涕的替代品。甲氧滴滴涕在一些国家被

限用/禁用已超过 15年。在应要求提供资料时（提交的附件E资料（2019）），没有缔约方

表示目前使用甲氧滴滴涕。然而，出于起草风险简介的目的而进行的文献检索结果表明，

某些国家最近可能使用过甲氧滴滴涕。1975年，三家美国公司生产了2 500吨甲氧滴滴涕。

1991年产量降至 193吨。1992年之后，美国的甲氧滴滴涕产量大幅减少，直至 2000年被禁

止使用。目前没有关于甲氧滴滴涕在全球范围内的生产或使用情况的公开资料。甲氧滴滴

涕不会在环境中自然产生。造成它释放到环境中的主要是原因是，将其作为农药用于农作

物和牲畜。在甲氧滴滴涕的生产、配制、储存、运输和处置过程中，可能会有少量释放到

环境中。按照历史上全世界甲氧滴滴涕的最大产量估计值 8 000 吨/年（1975 年前后）计算，

以往生产过程中的大气释放量峰值估计为最多 4 吨/年。在美国，2018 年因现场和非现场处

置（或其他释放途径）总共释放了 1.04 吨甲氧滴滴涕（美国环保局，2020a）。 
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158. 甲氧滴滴涕高度疏水。根据其理化特性，很可能分布在沉积物和生物群中。甲氧滴

滴涕可以与土壤颗粒紧密结合。不过，含有甲氧滴滴涕的土壤颗粒会被风吹走，或被雨水

或融雪带进河流或湖泊。此外，地下水监测数据表明，甲氧滴滴涕可能在土壤中发生沥滤。

由于其蒸气压值相对较低，甲氧滴滴涕挥发到大气中的可能性较低。不过，在偏远地区发

现富集现象，意味着发生了大气输送。 

159. 模型数据（BIOWIN 2、3 和 6）表明甲氧滴滴涕不会快速生物降解，因此可能具有

持久性。甲氧滴滴涕的水解被认为可以忽略不计。尽管甲氧滴滴涕的光解速率似乎适中，

但由于水中的光解只发生在水体的最上层，因此预计光解不会对降解有显著影响。甲氧滴

滴涕会在土壤表面发生光解的依据是，有多项研究指出暴露于阳光的干燥甲氧滴滴涕薄膜

会发生光解，以及一种结构类似物（乙氧氯）会在土壤中发生光解。不过，在深度超过几

毫米的土壤中预计不会发生甲氧滴滴涕的光降解。根据证据权重法从实验室研究和监测数

据得到的结果表明，甲氧滴滴涕在好氧沉积物中具有持久性，在某些厌氧沉积物中也可能

具有持久性。实测数据显示，在逐步淘汰甲氧滴滴涕数年后，仍从欧洲和加拿大的地表水

以及法国地下水中检出甲氧滴滴涕，因而在一定程度上证明该物质在水中具有持久性。从

一个北冰洋湖泊以及覆盖北太平洋到北冰洋区域的表层海水中得到的监测数据进一步表明，

该物质可能在地表水和海水区间中具有持久性。根据证据权重法从实验室研究和监测数据

得到的结果表明，甲氧滴滴涕在某些好氧土壤中可能具有持久性。不过，上文提到的存在

于地表水、海水和土壤中的甲氧滴滴涕可能是远距离迁移的结果。 

160. 甲氧滴滴涕是一种亲脂性物质，其正辛醇/水分配系数实验值为 5.08。用Arnot-Gobas
方法（高营养级）预测的生物积累系数值（9 001 升/千克）意味着甲氧滴滴涕在水生生物

中具有生物积累潜力（生物积累系数大于 5 000）。甲氧滴滴涕的生物浓缩系数（BCF）值

在不同水生物种之间差异很大，这是因为不同物种代谢和排泄甲氧滴滴涕的能力不同（生

物浓缩系数区间为 667-8 300）。实验室研究表明，甲氧滴滴涕在一些鱼类中具有生物积累

潜力，生物浓缩系数值高于 5 000。此外，佐证资料，例如双壳贝类紫贻贝的生物浓缩系数

值为 12 000，以及螺类（Physa integra）的生物浓缩系数平均值为 6 945（区间为 5 000 至

8 570），显示甲氧滴滴涕在水生无脊椎动物中具有生物积累潜力。甲氧滴滴涕的生物积累

潜力与高毒性和高生态毒性相结合，理应引起关注。毒代动力学和新陈代谢研究表明，甲

氧滴滴涕不会在哺乳动物体内积累。 

161. 预计甲氧滴滴涕同时存在于大气的颗粒相（与颗粒物结合）和蒸汽相（数量较少）

中。尽管模型预测数据表明远距离迁移潜能较低，但根据监测数据，发生了甲氧滴滴涕向

偏远地区（北极和南极）迁移的情况。甲氧滴滴涕在偏远地区的存在的原因可以解释为，

在干旱期以及在光解活性较低的时期通过气相或附着于颗粒物发生大气迁移。此外，考虑

到该物质在水中的持久性（欧洲和加拿大在禁止使用后仍在表层水体中测定），在北冰洋

湖泊中发现甲氧滴滴涕、硫丹和五氯苯甲醚的集体浓度区间为 0.017-0.023 微克/升，以及北

冰洋和海水中的氧滴滴涕实测水平（浓度区间为小于方法检出限至 0.38 纳克/升（均值为

0.15±0.11 纳克/升）），它还可能具有通过水流和洋流远距离迁移的潜能。在没有已知的地

方或区域农药来源的情况下，在北极和南极的环境和生物群样本中检测到甲氧滴滴涕是远

距离环境迁移的结果。 

162. 在全球环境和生物群中经常能检测到甲氧滴滴涕。在世界各地的许多环境基质中检

测到它，包括在北极（在空气、雪、冰芯、湖水和海水、生物群（陆生、鸟类和海洋）样

本中）和在南极（在海洋生物样本和象海豹乳汁中）。在 2016 和 2017 年监测的三种杀虫

剂中，甲氧滴滴涕是大气中含量最丰富的杀虫剂之一。此外，从 1993 年到 1995 年，它在

北极空气中的浓度高于持久性有机污染物狄氏剂。环境趋势数据不详，监测数据不足以就

趋势得出结论。不过，从 1999 到 2014 年，观察到南极洲的南象海豹体内的甲氧滴滴涕浓

度有所上升。关于人体内甲氧滴滴涕的趋势的数据不详。 
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163. 人类接触甲氧滴滴涕的主要途径是通过摄入受污染的食物和饮用水，但也通过接触

空气中的灰尘和气溶胶在室内环境中接触，以及通过经口摄入灰尘和土壤接触到这种物质。

低龄儿童可能会接近地面玩耍，因此比成年人更有可能接触到泥土和灰尘。儿童也可能有

意或无意地摄入含有少量甲氧滴滴涕的灰尘或土壤。在人体血清、脂肪组织、脐带血和母

乳中检测到甲氧滴滴涕。胎儿在子宫内可以通过胎盘，婴儿出生后可以通过哺乳接触到甲

氧滴滴涕。 

164. 甲氧滴滴涕对水生无脊椎动物和鱼类有很强的毒性。淡水节肢动物是最敏感的物种，

HC5为 0.37 微克/升（即 370 纳克/升）。甲氧滴滴涕被怀疑对鱼类、两栖动物及海胆的繁殖

力、生长和发育有内分泌干扰作用。甲氧滴滴涕对鸟类几乎没有急性或亚急性毒性，但生

殖毒性未经测试。动物研究表明，高剂量的甲氧滴滴涕会导致神经损伤（震颤、抽搐），

但大多数研究表明，生殖系统是对甲氧滴滴涕最敏感的目标。研究得出的生殖效应类型表

明，雌激素或雄激素的正常作用受到干扰。此外，发育期及成年大鼠通过饮食接触甲氧滴

滴涕会产生免疫反应调节作用。此外，对大鼠的观察表明，甲氧滴滴涕具有促进疾病的跨

代表观遗传及相关的精子表观突变的潜能。 

165. 对于人类，甲氧滴滴涕未被认定是致癌物，虽然流行病学研究表现出关联性，但由

于研究的局限性，尚未确定因果关系。从动物数据来看，甲氧滴滴涕的遗传毒性潜力似乎

可以忽略不计。不过，动物和体外数据强烈表明，它可能会对人类生殖系统的发育、组织

病理学和功能产生不利影响（可能是通过雌激素作用模式）。生殖效应类型表明，雌激素

或雄激素的正常作用受到干扰。甲氧滴滴涕已被证明在高剂量下是一种神经毒物。据报告，

低剂量接触可以造成灵长类动物的认知功能在敏感的生命阶段发生改变。在某些特定情况

下，同时接触甲氧滴滴涕和其他环境化学品会导致累加效应。世卫组织（2004）根据兔子

母体毒性的无观测效应水平为 5.01 毫克/千克/天，推算出甲氧滴滴涕的每日容许摄入量为

0.005毫克/千克/天。19 将容许日摄入量的 10%分配给饮用水，得出的指导值为 20微克/升。 

166. 斯洛伐克的饮用水中发现的甲氧滴滴涕水平高于欧盟针对个别农药的一般限量。环

境或人类食物中的甲氧滴滴涕测定水平与（生态）毒性数据的比较结果表明，与文献作者

推算出的参考剂量或预测无作用浓度值相比，人类食物和地表水中的一些实测浓度值高于

推算值。对于人类和水生生物而言，这意味着潜在风险。不过，值得注意的是，对于持久

性有机污染物质，无法用现成方法来确定环境中的可接受阈值，所需方法要具有足够的可

靠性，能够以定量方式确定可接受的风险。事实上，关于各种持久性有机污染物质的经验

表明，由于它们具有在环境的某些部分积累的潜能，因而需要特别关注，并且长远而言，

这种积累产生的效应是无法预测的。停止排放未必会导致物质浓度降低，因此，这种积累

实际上很难逆转。 

167. 此外，持久性有机污染物质可能会污染偏远地区，应保护这些地区免受人类活动产

生的危险物质的进一步污染，因为原始环境的内在价值应得到保护。这些具体问题尤其涉

及到具有长期持久性并在生物群中生物积累，并且经过更长时间之后仍能在更大空间范围

内产生毒性效应的物质，此类物质与不具有这些特性的物质相比应引起格外关注。由于长

期接触的浓度通常较低，以及食物链顶端物种的生命周期较长，这些影响可能很难在早期

发现。因此，北极和南极生物群以及人类体内的甲氧滴滴涕浓度表明，野生动物和人类可

能受到不利影响。甲氧滴滴涕还被发现存在于：一种极度濒危的海龟的蛋中、生活在南非

的生物多样性热点地区的鳄鱼的脂肪组织中，以及巴西东南部山区的两个国家公园的空气

中（当地生活着数百种濒危物种和许多特有物种），因此需要关注这些物种可能受到的影

响。 

 
19 值得注意的是，美国毒物与疾病登记署规定的最大残留限量（毒物与疾病登记署，2002）和

美国环保局的生殖发育效应参考值（IRIS，2003）也设定为 0.005毫克/千克/天。 
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168. 鉴于甲氧滴滴涕的固有特性，它有可能对环境造成重大不利影响，还可能对人类健

康造成重大不利影响，因而有必要采取全球行动。 

4. 结语 
169. 甲氧滴滴涕不会在环境中自然产生。造成它释放到环境中的主要是原因是，将其作

为农药用于农作物和牲畜。在甲氧滴滴涕的生产、配制、储存、运输和处置过程中，可能

会有少量释放到环境中。甲氧滴滴涕具有持久性、生物累积性，对水生生物和陆生动物

（包括人类）具有毒性，并发生远距离环境迁移，使此种物质的排放成为一个影响范围包

括偏远地区的跨境污染问题。在全球，人类、野生动物和环境中都可以看到甲氧滴滴涕的

存在和分布。北极和南极的测量结果证实其存在。 

170. 在全球环境和生物群中经常能检测到甲氧滴滴涕。在世界各地的许多环境基质中检

测到它，包括在北极（在空气、雪、冰芯、湖水和海水、生物群（陆生、鸟类和海洋）样

本中）和在南极（在海洋生物样本和象海豹乳汁中）。在人体血清、脂肪组织、脐带血和

母乳中检测到甲氧滴滴涕。还在人类食物中发现它，包括在饮用水和地下水中。 

171. 需要关注的不利影响包括：生殖毒性效应（包括潜在的内分泌干扰）、免疫应答调

节，以及促进疾病的跨代表观遗传及相关的精子表观突变和改变认知功能的潜能。甲氧滴

滴涕对水生生物也有毒性。由于其具有持久性有机污染物的特性，因此北极和南极生物群

以及人类体内的甲氧滴滴涕浓度表明，野生动物和人类可能受到不利影响。甲氧滴滴涕还

被发现存在于：一种极度濒危的海龟的蛋中、生活在南非的生物多样性热点地区的鳄鱼的

脂肪组织中，以及巴西东南部山区的两个国家公园的空气中（当地生活着数百种濒危物种

和许多特有物种），因此需要关注这些物种可能受到的影响。 

172. 甲氧滴滴涕在一些国家被限用/禁用已超过 15年。然而，文献检索结果表明，某些国

家最近可能使用过甲氧滴滴涕。由于甲氧滴滴涕表现出持久性和远距离迁移，在国家或区

域范围内采取的措施不足以实现对环境和人类健康的高水平保护，因此有必要采取更广泛

的国际行动。 

173. 鉴于其持久性、生物累积性、对水生生物和陆生动物（包括人类）的毒性，以及在

包括偏远地区在内的环境分区中普遍存在，认定使用甲氧滴滴涕有可能对人类健康和环境

造成重大不利影响，因而有必要采取全球行动。 
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附录 

Note: This Appendix contains additional information to chapter 2 of the risk profile for methoxychlor. 

2. Summary information relevant to the risk profile 

2.1 Sources 
2.1.1 Production, trade, stockpiles  

2.1.2 Uses 
a) 

 
b) 

 
Figure 1a) and b): Methoxychlor production/use/import volumes in tonnes per year in the U.S. (Götz et al., 
2008; ATSDR, 2002; Minister of Indian Affairs and Northern Development Ottawa, 2003) 
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2.1.3 Releases to the environment 

2.2  Environmental fate 
2.2.1 Environmental distribution 
Adsorption/desorption 

1. Methoxychlor is sparingly soluble in water with a water solubility which is in the range of 0.04–0.302 mg/L 
(see references in Table 3). Based on its log Kow value of 5.08 (experimental Karickhoff et al.,1979) and 5.67 
(predicted with KOWWIN v1.68 estimate; US EPA, 2012), the substance is expected to be hydrophobic with low 
water solubility and a high adsorption coefficient. Measured average Koc values in pond and river sediments are as 
follows: 23,000 in sand, 82,000 in coarse silt, 88,000 in medium silt, 93,000 in fine silt and 83,000 in clay (Karickhoff 
et al.,1979). These Koc values indicate that methoxychlor is expected to adsorb strongly to suspended solids and 
sediment. Muir and Yarechewski (1984) observed that methoxychlor partitioned rapidly (< 3 days) into sediment 
following addition to sediment-water systems. In aquatic environments, it is suggested, based on the physicochemical 
properties discussed here, that methoxychlor will most likely concentrate in sediment and biota.  

2. Weber et al. (2004) estimated a mean sorption coefficient (Kd) of 2009 in soil for methoxychlor (number of 
values used for the calculation: 11) which indicates that methoxychlor is tightly bound to soil particles. Modelling 
data are in agreement with experimental data. EPI Suite KOCWIN v2.00 model (KOCWIN, MCI method; US EPA, 
2012) predicts a Koc value of 26,890 L/kg for methoxychlor (equivalent to a log Koc value of 4.43). An experimental 
log Koc value of 4.9 (Schüürmann et al., 2006) is also reported in EPI Suite (US EPA, 2012). Both of these log Koc 
values also indicate that methoxychlor is expected to be immobile in soil. However, soil particles that contain 
methoxychlor can be blown by the wind or be carried by rainwater or melted snow into rivers or lakes (ATSDR, 
2002). 

Volatilisation 

3. Methoxychlor has an experimental Henry's Law constant of 2.03 x 10-7 atm.m3/mol (or 2.06 x 10-2 Pa·m3/mol; 
wetted wall column-GC) at 25°C (US EPA, 2012). The estimated Henry's Law constant for methoxychlor is 9.75 x 
10-8 atm.m3/mol (or 9.88 x 10-3 Pa·m3/mol) at 25°C using EPI Suite HENRYWIN v. 3.20 model (bond method; US 
EPA, 2012). Both experimental and predicted Henry’s Law constant values indicate that methoxychlor can be 
expected to be non-volatile from water. Furthermore, Bomberger et al. (1983) modelled the transport and fate 
pathways for methoxychlor at the air-terrestrial interface, and the model simulations suggest that the compound is 
strongly adsorbed to soil and does not leach, and that volatilisation is slow. Based upon its relatively low vapour 
pressure value (5.56 x10-3 Pa at 25°C (EPI Suite, MPBPVP v1.43 estimate, modified grain method; US EPA, 2012), 
methoxychlor has a low potential for volatilisation to the atmosphere. However, concentrations of methoxychlor 
found in remote regions indicate that atmospheric transport is occurring. 

Distribution modelling 

4. The Mackay Level III Fugacity Model in EPI Suite (US EPA, 2012) was used in order to model the 
distribution of methoxychlor. The physico-chemical properties used in the model were the experimental values (if not 
stated otherwise) reported in Table 3: melting point 87°C; boiling point 346 °C, vapour pressure 5.56×10-3 Pa 
(modelled value); Henry Law Constant 2.06×10-2 Pa; water solubility 0.1 mg/l; log Kow 5.08; Koc value 79433 (log 
4.9). The degradation half-lives used in the model environment are: air 4.8 hours (or 0.2 days derived by AOPWIN); 
water 4992 hours (or 208 days (Walker et al., 1988); soil 5040 hours (or 210 days (Guth et al., 1976)); sediment 4944 
hours (or 206 days (Muir and Yarechewski, 1984)). If methoxychlor is assumed to be released at equal rates to air, 
water and soil, the model predicts the following distribution: air 0.058 %, water 6.12 %, soil 75.8% and sediment 
18%, indicating that the substance will be mainly distributed to the soil and the sediment. If it is released only to soil, 
the calculated distribution is very different: air 1.29 ×10-5 %, water 0.0143 %, soil 99.9% and sediment 0.0422%, 
predicting that the substance will stay in the soil compartment. It should be noted that there is uncertainty in the half-
lives in water, in soil and in air.  

2.2.2 Persistence 
2.2.2.1 Screening information based on modelling data 

5. The aerobic biodegradation potential of the substance can be assessed using BIOWIN v4.10 (U.S. EPA, 2012). 
The predictions from the non-linear model (BIOWIN 2), ultimate biodegradation time (BIOWIN 3) and the MITI 
non-linear model (BIOWIN 6) can be used as a screening assessment of persistence in accordance with the REACH 
Guidance Chapter R.11 (ECHA, 2017). The following screening information indicate when a substance may be 
‘persistent or very persistent’:   

(a) BIOWIN 2: ‘Does not biodegrade fast’ (probability < 0.5) and BIOWIN 3: ≥ months (< 2.25 (to 2.75)) or 
(b) BIOWIN 3: ≥ months (< 2.25 (to 2.75)) and BIOWIN 6: ‘does not biodegrade fast’ (probability < 0.5).  
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6. The predictions for the structure of methoxychlor are BIOWIN 2: 0.0162, BIOWIN 3: 1.5126 and BIOWIN 6: 
0.0063. These values are all well below the screening values, indicating that methoxychlor is not expected to 
biodegrade rapidly and hence is potentially ‘persistent or very persistent’. 

2.2.2.2 Abiotic degradation 

2.2.2.3 Biotic degradation 

7. Walker et al (1988) investigated the first-order biotic and abiotic degradation rate constants of methoxychlor 
in estuarine water and sediment/water slurry systems. Test systems used a methoxychlor nominal concentration of 
approximately 200 µg/L in sterile and non-sterile samples of water and water-sediment systems taken directly from 
the field (Florida, USA). Either acetone or hexane was used as a carrier solvent to prepare the test solutions 
(concentration not specified).  Sterile samples were prepared by addition of 20ml/L 37% (by weight) formaldehyde 
solution. Salinity ranged from 15 to 30 g/L. Sediment samples were collected from the top 2 cm of the sediment bed 
(reflecting aerobic conditions). Flasks containing water-only and water-sediment slurries were placed in a shaker 
incubator and incubated in the dark at 25°C. The pH was measured at least every other day and was maintained to 
within ± 0.2 units of the initial pH of the water sample collected. Duplicate samples were removed periodically from 
each flask and analysed for residual test chemical (non-labelled chemical). Control sediment and water systems (no 
test chemical or formaldehyde added) were used. Analytical recoveries were > 85%. The first-order rate constant (k1) 
for methoxychlor was determined. Identification of degradation products was not studied, only the parent substance 
was followed in the test. Carbon dioxide formation was not measured in the experiment. The methoxychlor half-lives 
derived from first-order rate constants in water-only systems were 208 and 8,830 days for non-sterile and sterile 
conditions, respectively. The derived methoxychlor half-lives derived from first-order rate constants in water-
sediment systems were 12.2 and 45.2 days at 25°C for non-sterile and sterile conditions, respectively (under aerobic 
conditions). The results of this study indicate significantly (p ≤ 0.01) more degradation in the presence of non-sterile 
sediment than in the presence of sterile sediment (indicating biotic degradation), and that methoxychlor biodegraded 
significantly faster in flasks containing non-sterile water-sediment systems than in non-sterile water alone. The 
presence of non-extracted methoxychlor from sediment was not taken into account in the calculation of the half-lives 
and the calculated half-lives may therefore not represent the most conservative case for methoxychlor.  

8. The study was performed prior to publication of the Organisation for Economic Co-operation and 
Development (OECD) 309 test guideline and therefore cannot be directly assessed against their recommended test 
design and validity criteria. The nominal water-only concentration exceeds the recommended test concentration of the 
TG 309 (100 µg/L), and only one concentration was tested. It is not clear whether the test concentration was above the 
limit of solubility of methoxychlor in the test water. A reference substance and a solvent control were not used. As a 
consequence, it is not possible to assess the microbial activity and potential adverse effects of the solvent on the 
microorganisms in the test, although it is noted that solvent was removed by flushing the glass bottles used to prepare 
the test systems with air or nitrogen prior to adding site water. In addition, the degradation curve and raw data for 
methoxychlor are not reported and no information is available on the mass balance. It is not possible to say if these 
values reflect dissipation or degradation half-lives. Due to these significant variations from the current guideline 
simulation studies (and consequent limitations), the study results cannot be considered as reliable. However, the half-
life in water of 208 days has been used as input data for the distribution modelling (Mackay Level III Fugacity Model) 
and for the OECD Pov and LRTP Screening Tool as this is the best information on half-life available and it is line 
with monitoring data available on surface waters. 

2.2.2.4 Monitoring data 

2.2.2.5 Summary on persistence 

2.2.3 Bioaccumulation  
2.2.3.1 Screening information based on modelling data 

9. The bioaccumulation model (BCFBAF v3.01; US EPA, 2012) estimated a bioconcentration factor (BCF) 
value of 1044 L/kg wet-wt (based on the regression-based method and using as input data an experimental log Kow 
value of 5.08), a BCF value of 4134 L/kg and a bioaccumulation factor (BAF) of 9001 L/kg (based on the Arnot-
Gobas method (upper trophic) and using as input data an experimental log Kow value of 5.08). The prediction can be 
considered reliable as the substance is within the applicability domain of the model (both structural and parametric). It 
is further noted that the somewhat structurally similar compound DDT (CAS 50-29-3) is in the training set of the 
model and methoxychlor is in the validation set of the model (BCF 315 L/kg wet-wt). The predicted BAF value 
suggests a bioaccumulation potential of methoxychlor in aquatic organisms (BAF > 5000). 

2.2.3.2 Bioconcentration and bioaccumulation studies in aquatic organisms 

2.2.3.3 Toxicokinetic and metabolism studies 

10. A summary of methoxychlor metabolic pathways is presented in Figure 3-2 of ATSDR, 2002. 
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2.2.3.4 Conclusion on bioaccumulation 

2.2.4 Potential for long-range environmental transport 
2.2.4.1 Screening of physicochemical properties 

2.2.4.2 Long-range transport model predictions 

11. Overall persistence (Pov) and the potential for long-range transport (LRTP) can be estimated for organic 
chemicals using the OECD Pov and LRTP Screening Tool (Wegmann et al., 2009). Table 4 shows a summary of 
input data for methoxychlor to the OECD Pov and LRTP Screening Tool.  

Table 4: Input properties used in estimating overall persistence and long-range transport potential of 
methoxychlor with the OECD Pov and LRTP Screening Tool 

Input Property  Value  References Comments 
Log Kaw -5.081 (EPI Suite, KOAWIN v1.10, 

calculated from experimental 
Henry’s Law Constant) 

 US EPA, 2012 
 

Log Kow 5.08 (experimental, in KOWWIN 
training set) 

 Karickhoff et al.,1979  

Half-life in air (in 
the gas-phase) 

4.8 hours (or 0.2 days) (estimated 
based on a 12-h photoperiod, 
AOPWIN v1.92) 

 US EPA, 2012 
 

Half-life in water 4992 hours (or 208 days) 
(experimental) 

 Walker et al., 1988  Uncertainty on this value as this study is 
considered to be not reliable.  

Half-life in soil 5040 hours (or 210 days)   Guth et al., 1976 Uncertainty on this value as experimental 
details are not available in Guth et al., 1976.  

12. Whilst no absolute criteria for classifying chemicals as compounds with high or low overall persistence (Pov) 
and LRTP have been established, the OECD expert group proposed making comparative assessments based on a set 
of substances selected as reference compounds. Pov and LRTP results for the reference substances can then be used to 
provide comparative context for other substances. Klasmeier et al. (2006) have described this approach in detail. 
Using the model results for the reference substances Klasmeier et al. (2006) defined four areas in the plot of LRTP vs. 
Pov. The Pov value of the POP-like reference substance with the lowest Pov result defines the boundary between high 
and low Pov; the LRTP value of the POP-like reference substance with the lowest LRTP result defines the boundary 
between high and low LRTP. This approach has been applied using the Tool to derive Pov and LRTP boundaries that 
can be used as reference points in screening chemicals. The Pov boundary is 195 days (Pov of α-HCH) and the LRTP 
boundaries are 5097 km (CTD of PCB 28) and 2.248 % (TE of PCB-28). Using the OECD Pov and LRTP Screening 
Tool (Wegmann et al., 2009) with input data specified in Table 4, the results obtained for methoxychlor suggest that it 
has a low potential for long-range transport: CTD of 498 km, Pov of 303 days and transfer efficiency from air to 
surface media of 0.02 %. However, the Pov of methoxychlor is higher (303 days) than the Pov of α-HCH (195 days). 
The results from this modelling are associated with uncertainty, because the input parameters “half-lives in water and 
soil” are uncertain.  

2.2.4.3 Confirmation based on measurements in remote areas 

2.2.4.4 Summary of long-range environmental transport 

2.3 Exposure  
2.3.1 Environmental monitoring data 
2.3.1.1 Monitoring in remote areas (far from point sources) 

2.3.1.2 Monitoring in rural and urban areas 

13. Tremblay et al. (2017) studied concentrations of OCPs in the blood (plasma) of female hawksbill turtles 
(Eretmochelys imbricata) collected at Punta Xen (Campeche) in southern Gulf of Mexico. Samples were collected in 
August 2010. Methoxychlor was found in one third (n=10) of the sea turtles. Methoxychlor was detected in the blood 
(plasma + washed erythrocytes) of 10 out of 28 hawksbill sea turtles samples (36%) with concentrations in the range 
of 10–122 ng/g (mean: 23 ng/g; median: 11 ng/g; SD:29). Methoxychlor was the only OCP correlated with the size of 
the sea turtles. According to the authors, as methoxychlor can have endocrine disrupting properties, its relatively high 
presence in females nesting in Punta Xen is of concern. 

14. García-Besné et al. (2015) studied concentrations of OCPs in the blood (plasma) and fertile eggs of two sea 
turtle species (Eretmochelys imbricata and Chelonia mydas) collected from Campeche in the Yucatan Peninsula in 
southeast Mexico. Samples were collected from late May to June and from late June to July (sampling year is 
unknown). Methoxychlor was detected in the blood of 6 out of 32 green turtle samples (18,75%) with concentrations 
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in the range of 2.46–45.86 ng/g lipid (mean: 17.78 ng/g lipid; median:14.06 ng/g lipid; SD:15.78). However, the 
substance was not detected in the eggs of green turtles (n=28). Methoxychlor was detected in the blood of 7 out of 28 
hawksbill turtle samples (25%) with concentrations in the range of 1.96–38.34 ng/g lipid (mean: 12.43 ng/g lipid; 
median: 7 ng/g lipid; SD: 12.80). Methoxychlor was detected in the eggs of 4 out of 27 hawksbill turtle samples 
(14.81%) with concentrations in the range of 290.4–3564 ng/g lipid (mean: 1562 ng/g lipid; median: 1198 ng/g lipid; 
SD: 1407).  

2.3.2 Human exposure 
15. The 2013 pesticide monitoring results in the EU (including Iceland and Norway) (EFSA, 2015) summarised 
the results provided by the reporting countries and identified areas of concern regarding sample compliance with the 
legal limits of pesticide residue in foods. EFSA also assessed the consumer dietary exposure to pesticide residues in 
the sampled food commodities and performed an analysis of the chronic and acute dietary risks for European 
consumers. The outcome of this monitoring (EFSA, 2015) showed that methoxychlor was detected in milk and honey 
after it was banned in the EU in 2006. Methoxychlor was detected/quantified in 7 samples out of 1497 animal 
products. Maximum Residue Level (MRL) (0.01 mg/kg set at the LOQ (0.01 ppm) exceedances were noted for 
methoxychlor in animal products (fat of swine, bovine and poultry from Spain and Belgium, the range of measured 
residue levels: 0.018–0.021 (mg/kg)). Methoxychlor was found in concentrations above the LOQ, but the estimated 
dietary exposure was below the toxicological reference values (acceptable daily intake (ADI) of 0.1 mg/kg bw per day 
established by the Joint Meeting on Pesticide Residues (1977)). Based on the analysis of the 2016 pesticide 
monitoring results in the EU (including Iceland and Norway) (EFSA, 2018), methoxychlor was again quantified in 
honey, but non-detectable in other commodities. However, it was only detected above the LOQ in 2 out of 57141 food 
samples from 30 countries. Based on concentrations found for methoxychlor in the consumer products from the 2016 
monitoring, it was concluded that the short- and long-term dietary exposures were unlikely to pose a health risk to EU 
consumers.  

2.3.3  Exposure – comparison with POP substances 
16. Lopez-Espinosa et al. (2008) investigated the presence of OCP residues in 52 fat samples of boys (mean age 7 
years old (0–15 years old)) living in Southern Spain. The occupations and activities of the parents of the boys are 
unknown; however, the samples do provide information about the exposure to children in a predominantly agricultural 
area. According to the authors, children can be exposed to OCPs in utero via the placenta (Lopez-Espinosa et al., 
2007) and after birth via lactation (Noren and Meironyte, 2000; Solomon and Weiss, 2002). Fat samples were 
collected between 1994 and 1996, while methoxychlor was still in use in the EU. Methoxychlor was found in adipose 
tissues of 3 out of 52 children with a mean concentration of 16±20 ng/g lipid (Percentiles among ≥ LOD: P25=52 ng/g 
lipid; P50=121 ng/g lipid and P75=680 ng/g lipid). The mean concentration (±S.D.) was calculated for the whole 
group and 25, 50, and 75 percentiles were calculated for samples with methoxychlor concentrations ≥LOD. Raw data 
are not available, and it is unclear how data <LOD have been considered in the calculation of the mean concentration 
and if on which distribution was used for calculating the percentiles. Comparable concentrations in adipose tissues 
were found for Lindane (mean value of 11±12 ng/g lipid; Percentiles among ≥ LOD: P25 = 29 ng/g lipid; P50=71 
ng/g lipid and P75=106 ng/g lipid) which was found in 6 out of 52 children. The exposure scenarios are not fully 
known, but the exposure of Lindane may have been greater. The study was conducted before its inclusion to the 
Stockholm Convention on POPs in 2009. 

17. Cabrera-Rodriguez et al. (2020) found methoxychlor in 4 out of 447 (0.9%) umbilical cord blood samples 
from La Palma (Canary Islands, Spain) collected between March 2015 and April 2016 with laboratory recoveries ≥ 
98.2% for methoxychlor (Pérez Luzardo personal communication, April 2020). Concentrations of methoxychlor in 
umbilical cord blood samples were in the range 0.004–0.132 ng/mL, while methoxychlor was banned in the EU in 
2006. Similar levels have been found for aldrin (0.002–0.161 ng/mL; n>LOD = 13/447; it was banned in Europe in 
the early 1980s) and mirex (0.019–0.09 ng/mL; n>LOD = 9/447; it has never been authorised in Europe). 

18. Jimenez Torres et al. (2006) determined the level of OCPs in the adipose tissue and serum of 72 women 
giving birth (aged from 18–35 years) in Southern Spain. The date of sampling is unknown. Methoxychlor was found 
in 3 out of 72 (4.1%) adipose tissue samples from pregnant women at a concentration range of 106–817.85 ng/g of fat 
(mean value: 347.73 ng/g of fat; SD: 407.19 ng/g of fat; recovery rate of 97%). However, methoxychlor was not 
detected in the serum. Of the samples with detectable levels, the mean concentration of methoxychlor in the fat of the 
women was higher than the mean concentration of the POP Lindane (mean:113.82 ng/g of fat; concentration range: 
4.22–407.37 ng/g of fat detected in 36 out of 72 (50%) adipose tissue samples). 

2.3.4 Information on bioavailability 
19. Insufficient data is available to adequately define the bioavailability of methoxychlor (Office of Parliamentary 
Counsel of Canberra, 2013). However, it is expected that the high potential of adsorption (high log Koc values) of 
methoxychlor to solids (sediments, soils and particulate matters) may reduce its bioavailability in sediment, soil and 
water compartments. 
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2.4  Hazard assessment for endpoints of concern 

20. The European Chemicals Agency (ECHA) online Classification & Labelling (C&L) Inventory database20, 
reports 115 notifications for methoxychlor as of 7 May 2020. 94 notifiers have classified methoxychlor as harmful if 
swallowed (Acute Toxicity Category 4, H302), may cause damage to organs (STOT SE 2, H371 (not specified)) and 
very toxic to aquatic life (Aquatic Acute Category 1, H400). 16 notifiers have classified methoxychlor as harmful if 
swallowed, in contact with skin or if inhaled (Acute Toxicity Category 4, H302, H312, H332); suspected of damaging 
fertility or the unborn child (Reprotoxic Category 2, H361), may cause damage to organs through prolonged or 
repeated exposure (STOT RE 2, H373 (eye, oral)), very toxic to aquatic life (Aquatic Acute Category 1, H400) and 
very toxic to aquatic life with long lasting effects (Aquatic Chronic Category 1, H410). Three notifiers indicated no 
classification according to the CLP criteria. One notifier has classified methoxychlor as harmful if swallowed, in 
contact with skin or if inhaled (Acute Toxicity Category 4, H302, H312, H332); suspected of causing cancer 
(Carcinogen Category 2, H351), very toxic to aquatic life (Aquatic Acute Category 1, H400) and very toxic to aquatic 
life with long lasting effects (Aquatic Chronic Category 1, H410). One notifier has classified methoxychlor as 
suspected of damaging fertility or the unborn child (Reprotoxic Category 2, H361); may cause damage to organs 
(STOT SE 2, H371 (nervous system)), may cause damage to organs through prolonged or repeated exposure (STOT 
RE 2, H373 (Liver, nervous…)), very toxic to aquatic life (Aquatic Acute Category 1, H400) and very toxic to aquatic 
life with long lasting effects (Aquatic Chronic Category 1, H410). 

2.4.1 Ecotoxicological effects  
2.4.1.1 Adverse effects on aquatic organisms  

2.4.1.2 Adverse effects on terrestrial organisms 

21. The primary metabolite of methoxychlor is 1,1,1-trichloro-2,2-bis(4-hydroxyphenyl) ethane (HPTE) has been 
shown to alter viability and differentiation of embryonic thymocytes. Leung-Gurung et al. (2018) explored the impact 
of HPTE on a critical window and component of immune system development, embryonic T-cell development. 
Embryonic thymocytes (GD 16-18) from C57BL/6 mice were subjected to an in vitro differentiation culture that 
mimicked early steps in thymocyte development in the presence of 0.005, 0.05, 0.5, 5, or 50 μM HPTE, or 
diethylstilbestrol (DES; CAS No. 56-53-1). HPTE- and DES-induced death of thymocytes (Annexin-V and Caspase 8 
were used markers of apoptosis). Moreover, HPTE-induced cell death not only resulted in selective loss of double 
positive thymocytes, but also loss of developing CD4 intermediate cells (post-double positive partially differentiated 
thymocyte population). Phenotypic analysis of thymocyte maturation (T-cell receptor, TCR) and TCR ligation (CD5) 
surface markers revealed that surviving embryonic thymocytes expressed low levels of both. Taken together these 
data demonstrate that immature embryonic thymocytes are sensitive to HPTE exposure and that HPTE exposure 
targets thymocyte populations undergoing critical differentiation steps. These findings suggest HPTE may play a 
pivotal role in metoxychlor exposure-induced immune dysfunction.  

2.4.1.3 Summary of ecotoxicological effects 

2.4.2 Adverse effects on human health 
2.4.2.1 Epidemiological studies 

2.4.2.2 Neurotoxicity 

2.4.2.3 Endocrine disruption 

22. One common mode of action by which endocrine disrupting chemicals, produce lasting reproductive tract 
defects is through persistent alteration of developmental gene expression. Fei et al. (2005) examined the uterine 
response to methoxychlor and its effect on hoxa10 (a gene necessary for uterine development and function) 
expression in adult female and newborn mice. The authors also examined the effect of in vitro treatment on HOXA10 
gene expression in Ishikawa cells. Fei et al. (2005) found that methoxychlor treatment (1mg/day dissolved in DMSO; 
intraperitoneal (ip) injections) in mice suppressed the expression of hoxa10. The uterotrophic response to ip 
administration of methoxychlor (1 mg/day) was an increase in uterine wet weight of ca. 1.25-fold and a change in 
epithelial height. This suppression in HOXA10 expression (measured using immunohistochemistry (IHC)) was 
observed when mice were exposed neonatally (for 14 days to 2 mg/kg/day dissolved in DMSO; ip injections) and 
decreased expression persisted into early adulthood. It is unclear whether IHC intensity of HOXA10 correlates with 
total protein concentration. Immunoblotting would have provided more quantitative information. Also, it is possible 
that the diffusion of intensity is due to changes in cellular localization. The authors observed that in vitro exposure to 
methoxychlor induced HOXA10 gene expression in Ishikawa cells (treated with methoxychlor at concentration 
ranging from 1 to 50 µM dissolved in DMSO). HOXA10 mRNA levels in Ishikawa cells (measured by RT-PCR) 
were increased 6- to 8-fold after treatment with 25 or 50 µM methoxychlor. In addition, treatment with 1 to 50 µM of 
methoxychlor treatment resulted in a dose-dependent increase in HOXA10 protein expression (quantified by western 

 
20 https://echa.europa.eu/information-on-chemicals/cl-inventory-database/-/discli/details/112624. 

https://echa.europa.eu/information-on-chemicals/cl-inventory-database/-/discli/details/112624.
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blot analysis). According to the authors (Fei et al., 2005), the apparent contrast in the in vitro and in vivo effects is 
likely due in part to more efficient metabolism of methoxychlor in the mouse than in vitro. Hydroxy and bis-hydroxy 
metabolites of methoxychlor are more potent endocrine disruptors. Additionally, in vitro (in the absence of estradiol 
(E2)) methoxychlor functioned as a weak E2 agonist, whereas in the presence of E2, in vivo methoxychlor functioned 
as an E2 antagonist. 

23. Zama and Uzumcu (2009) reported on studies looking at effects on rats during gestation and early stages post-
natally. Based on doses of methoxychlor at 0.02 mg/kg/day, and 100 mg/kg/day between embryonic day 19 and 
postnatal day 7, the authors concluded that, even at the lower dose, methoxychlor exposure during fetal development 
caused epigenetic changes as a result of hypermethylation resulting in impaired function of ovaries in newborns. In 
particular, methoxychlor resulted in significant hypermethylation in the estrogen receptor 2 (ER2) promoter regions in 
the ovaries; thus potentially affecting the production and processing of estrogen. 

2.4.2.4 Interaction with other chemicals 

24. Methoxychlor has also been shown to interact with the phytoestrogen genistein to alter the toxicological 
effects of methoxychlor (Wang et al. (2006); You et al. (2002, 2006)). Exposure to genistein and methoxychlor during 
pregnancy resulted in significant feminization of male pup mammary glands. In male pups, there was prominent 
elongation of the glandular ducts, and development of an alveolar-lobular structure, which was not observed following 
exposure of either compound alone. Microarray analysis showed that these effects may be due to interactions involved 
in steroid signalling, growth factor pathways, apoptosis, and/or tissue remodelling. These results suggest that juvenile 
males may be more sensitive to endocrine-active compounds such as methoxychlor, and that phytoestrogens, such as 
genistein, may further modulate toxicity. 

2.4.2.5 Summary of adverse effects on human health 

     
 

 


