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持久性有机污染物审查委员会 
第十六次会议 
2021年 1月 11日至 16日，日内瓦（在线） 
临时议程**项目 4 (b) 
技术工作：审议拟将 UV-328 列入《公约》

附件 A、B 和/或 C 的提案 

关于将 UV-328 列入《关于持久性有机污染物的 
斯德哥尔摩公约》附件 A 的提案 

  秘书处的说明 

一、 导言 
1. 瑞士已提交一项关于根据《公约》第 8 条第 1 款将 UV-328 列入《公约》

附件 A 的提案（见本说明附件）。该提案未经正式编辑，按原文分发。秘书处

对该提案是否包含附件 D 所指定信息的核实情况载于 UNEP/POPS/POPRC.16/ 
INF/6/Rev.1 号文件。 

二、 建议采取的行动 
2. 委员会不妨： 

(a) 审议本说明中提供的信息； 

(b) 确定是否确信该提案符合《公约》第 8 条和附件 D 的要求； 

(c) 如果确定该提案符合上文第 2(b)分段中述及的要求，则拟写并商定

一份工作计划，以便根据第 8 条第 6 款编制一份风险简介草案。

  

 
* 由于技术原因于 2020 年 10 月 21 日重发。 
** UNEP/POPS/POPRC.16/1。 
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附件 

关于将 UV-328 列入《关于持久性有机污染物的 
斯德哥尔摩公约》附件 A 的提案 

1. 导言 
1. UV-328 是一种取代的苯并三唑（BZT）酚，在许多产品中用作紫外线吸

收剂。苯并三唑吸收全光谱紫外光，主要用于透明塑料、涂料和个人护理产品。

在其作用机制下，苯并三唑从紫外光中吸收能量是可逆的，而且没有破坏性 1。

苯并三唑是生产热固性塑料、有机基质和耐候性涂料的首选材料 2。特别是，

UV-328 可以用于多种的塑料聚合物基质，浓度通常在质量的 0.1%到 0.5%之间。

然而，其最终数量在某些塑料基质中可达质量的 1%，在涂料中可达质量的 3%3。

UV-328 也被用作食品接触材料中的油墨添加剂 4。由于其不与聚合物结合，

UV-328 可从聚合物基质内迁移，最终扩散到基质之外，进入环境。 

2. 就 UV-328 而言，目前在欧洲联盟（欧盟）根据《化学品注册、评估、许

可和限制条例》（REACH）注册了九家开展业务的供应商 5，在美利坚合众国

（美国）根据《有毒物质控制法》注册了五家 6。UV-328 在全世界大量使用

（数万吨）。一家大型全球制造商估计，生产出来的 UV-328 中约有 50%用于

涂层，约 40%用于塑料、橡胶和聚氨酯，其余 10%用于化妆品 7。1986 年，在

加拿大，UV-328 仅用于工业用途（63%用于塑料行业，37%用于油漆和涂层）。

2000 年，其主要用途是汽车和塑料 8。根据最近向欧洲化学品管理局提供的信

息，UV-328 被用于多种用途，包括用作聚烯烃和塑料收缩膜、户外家具和透

明涂层汽车面漆的紫外线稳定剂，以及用于涂料、ABS 树脂、环氧树脂、纤维

树脂、聚氯乙烯、不饱和聚酯、聚丙烯酸酯和聚碳酸酯的光稳定化。其特别适

于用作聚烯烃、聚氨酯、聚氯乙烯、聚丙烯酸酯、环氧树脂和弹性体的紫外线

吸收剂。其他用途包括建筑材料、填料、表面处理、粘合剂、油漆/亮漆/清漆、

印刷油墨、日用香精、织物/纺织品/皮革制品和惰性农药 9。 

3. 根据欧洲《化学品注册、评估、许可和限制条例》，UV-328 因其持久性、

生物累积性、毒性/高持久性、高度生物累积性的特性而被确定为高度关注物质。

据此，UV-328 于 2020 年 2 月被添加到《化学品注册、评估、许可和限制条例》

的附件十四（授权清单）中 5。 
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2. 化学特性 
2.1 名称和登记号 

表 1. UV-328 的名称和登记号。 

通用名 UV-328 

国际理论化学和

应用化学联合会 
2-(2H-Benzotriazol-2-yl)-4,6-bis(2-methylbutan-2-yl)phenol 

化学文摘社 Phenol, 2-(2H-benzotriazol-2-yl)-4,6-bis(1,1-dimethylpropyl)- 

别名 2-(2H-Benzotriazol-2-yl)-4,6-di-tert-pentylphenol 

商用名 BDTP、BLS 1328、Chiguard 328、Chisorb 328、Cyasorb UV 2337、
Eversorb 74、GSTAB 328、Hostavin 3310 P、Kemisorb 74、Lowilite 28、
Milestab 328、Seesorb 704、Songsorb 3280、Sumisorb 350、Thasorb 
UV328、Tin 328、Tinuvin 328、UV 2337、UV 74、Uvinul 3028、
Viosorb 591 

化学文摘号 25973-55-1 

欧共体编号 247-384-8 

 

2.2 结构 

 

图 1. UV-328 的化学结构 

 

表 2. UV-328 的分子特性。 

分子式 C22H29N3O 

分子量 351.5 克/摩尔 

SMILES代码（标准） CCC(C)(C)c1cc(c(c(c1)n2nc3ccccc3n2)O)C(C)(C)CC 

化学品组 有机 

化学品亚组 苯并三唑、酚类 

物质类型 单组分 

纯度 ≥80-100%（重量比） 
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2.3 理化性质 

表 3. UV-328 的理化性质。 

 数值 来源 

物理状态 黄色粉末（20°C，101 千帕） 美国环保局（2009），《化学品注册、

评估、许可和限制条例》注册档案 10 

熔点 80-83°C 美国环保局实验（2001） 

 137°C 美国环保局估算（104-202°C） 

 202°C EPI Suite*（MPBPVP v1.43，平均值或

加权 MP） 

沸点 沸腾前>180°C分解  实验，差示扫描量热法（2013），

《化学品注册、评估、许可和限制

条例》注册档案 10 

 >230°C 估算，热重分析（2012），化学品注册、

评估、许可和限制条例》注册档案 10 

 478°C EPI Suite（MPBPVP v1.43，经过调整的

Stein 和 Brown方法） 

蒸汽压 2.6 ×10−8帕（25°C） EPI Suite（MPBPVP v1.43，经过修正的

Grain 方法） 

 5.0 ×10−6帕（20°C）、       
0.1 帕（100°C） 

实验，差示扫描量热法（1976），

《化学品注册、评估、许可和限制

条例》注册档案 10 

亨利定律常数 6.5 ×10−13大气压·立方米/摩尔 EPI Suite（HENRYWIN v3.20，Bond 法） 

 6.2 ×10−8大气压·立方米/摩尔 OPERA† 

离解常数值

（pKa） 
8.9±0.5（酸性）、        
0.7±0.3（碱性） 

ACD/实验室，经典模块报告 

 10.3±0.8（酸性）、   
−1.0±1.5（碱性） 

ACD/实验室，GLAS模块报告 

水溶性 <1 微克/升（20°C，             
pH 6.3-6.4） 

实验，欧盟方法 A.6，柱洗脱法

（2001），《化学品注册、评估、许可

和限制条例》注册档案 10 

 1.3 ×10−5毫克/升 美国环保局估算（4.2×10−8 – 3.1×10−5

毫克/升） 

 0.015 毫克/升 EPI Suite（WSKOW v1.42，根据

正辛醇-水分配系数） 

 0.42 毫克/升 EPI Suite （WATERNT v1.01，根据碎片）

 0.02 毫克/升 动态耦合列实验 11 

密度 1.1 克/立方厘米 美国环保局估算（1.1-1.2 克/立方厘米） 

 1.2 克/立方厘米（20°C） 实验，IA 79/1（空气对比比重仪，

1976），《化学品注册、评估、许可和

限制条例》注册档案 10 

 
* 用 EPI Suite™ v.4.1022建模所得结果。  
† 用 OPERA建模所得结果 184。 
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 数值 来源 

空气 - 水分配

系数，对数值

（logKAW） 

−10.6 EPI Suite （KOAWIN v1.10，
HenryWin Est.） 

正辛醇 - 水分配     
系数，对数值

（logKOW） 

>6.5（23°C，pH 6.4） 实验，OECD TG117‡（2012），

《化学品注册、评估、许可和限制

条例》注册档案 10 

7.3 （25 °C） EPI Suite （KOAWIN v1.10，
KowWin v1.68） 

土壤吸收分配     
系数，对数值

（logKOC） 

3.6 美国环保局估算 

5.2 EPI Suite（KOCWIN v2.00，Kow法），
2011 

5.6 (20°C) EPI Suite（KOCWIN v2.00，MCI 法），
2011 

正辛醇 - 空气分

配系数，对数值

（logKOA） 

10.5 OPERA 

17.8 EPI Suite （KOAWIN v1.10，
KOAWIN v1.10 估算值） 

2.4. 吨数 

4. 经合组织将UV-328定为高产量化学品（HPVC）。在欧洲，UV-328完全

根据《化学品注册、评估、许可和限制条例》进行注册，吨数范围为 100-1 000
吨/年 10。欧洲化学品管理局最近将 UV-328 列为欧盟大量使用的一种塑料添加

剂 12。根据“北欧国家产品所含物质”（SPIN）数据库，自 2006年以来，北欧

国家（丹麦、芬兰、挪威和瑞典）的 UV-328总使用量小于 10吨/年。在瑞典，

2015 年曾大幅增加到 244吨，但在 2016年减少到 1 吨 13。在英国，因为 UV-328
可能具有持久性、生物累积性和毒性，且在欧洲市场上的数量范围在 10-1 000
吨/年，所以被列入需要进一步调查的高度优先清单 14。 

5. 在美国，2011 年报道的全国总产量约为 1 000吨；从 2012 年到 2016 年，

数量为 450-4 500 吨/年左右。加拿大不生产 UV-328。然而，2000 年进口了

100-1 000 吨，用作汽车和工业涂料、油漆和塑料的紫外线吸收剂。2012 年至

2013 年，吨数为 10-100 吨 8。 

6. 在日本，2012 年至 2014 年制造和/或进口的 UV-328 吨数范围为 1-1 000
吨/年，2015 年为 1 000-2 000 吨，2016 年和 2017 年分别为 1-1 000 吨 15。 

3. UV-328 与持久性有机污染物筛选标准有关的信息 
3.1 持久性 

7. UV-328 是一种持久性物质，因为实验结果表明其生物降解潜力非常低 1,10,15。

瑞士联邦水科学技术研究所生物催化/生物降解数据库（EAWAG-BBD）的预

测见附录（第 6.2节）16。UV-328的非生物降解预计也作用微弱 1。例如，由于

其正辛醇-水分配系数和土壤吸收分配系数高，UV-328 会吸附于悬浮有机物或

污水污泥等物质，或被吸附入其中。这会在一定程度上提供保护，使其不易降

 
‡ 经济合作与发展组织试验指南。试验代号对应的名称见第 6.1.2节。 
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解。水解（无可水解结构元素，水溶性低）、氧化和光转化（紫外线吸收剂特

性）作用预计也不会显著。 

8. 在现成的生物降解性测试中，28天后，10毫克/升的UV-328降解率为2-8%
（活性污泥，经合组织试验指南 301 B，未应用优良实验室规范）17。在一项为

期一年的污泥改良土壤监测研究中，UV-328 的消失半衰期为 179-218 天。该研

究存在缺乏同质性抽样、只进行消散监测、分析周期长达三年等局限性。不过很

明显，UV-328 在土壤中具有高度持久性 18。在另一项类似的研究中，UV-328
的消失半衰期为 99-223 天 19。 

9. 来自美国纳拉甘西特湾的一组广泛的监测数据表明，在 UV-327和 UV-328
通过生产过程释放到环境得到终止数十年后，沉积物中仍然存在这两种物质。

对制造厂附近的沉积岩芯进行了研究。这些沉积物样本是厌氧的。UV-328的
生产于 1970 年至 1985 年进行 11，沉积岩芯中最高纪录浓度为 1976 年的 74
微克/克 20。近地表的浓度保持在 3-6 微克/克，这与最近几年的浓度相当。

Hartmann 等人（2005）21描述了类似的历史浓度趋势（见第 4.2.2 节）。 

10. 估计 UV-328 在水中的消失半衰期<2 天（通过沉降而不是降解去除），

在沉积物中的消失半衰期>100 天，这得到了 BIOWIN v4.10 估算值的支持 22。

根据 AopWin v1.9222，气相光降解半衰期为 16.3 小时，总反应速率常数为

15.8 × 10−12 立方厘米/（分子·秒）。由 BIOWIN3 模型得出的水中半衰期为 74
天。根据该值，推算出土壤中的半衰期为 136 天（1.85×水中半衰期）23,24。 

11. 由于没有使用 UV-328 对水或沉积物进行模拟试验，因此进行了交叉比对，

以填补这一数据空白。物质 M1（分子量 339.4 克/摩尔，化学文摘号 84268-36-0）
在结构上非常类似于 UV-328（苯基上的取代基为 n-丙酸和叔丁基，而不是两

个叔戊基），并且是苯并三唑类似物 EC407-000-31 的主要降解产物（见第 6.5
节中的类似物结构）。M1 是在水相中形成的，亲水性强于 UV-328（水溶性为

102.4 毫克/升，正辛醇-水分配系数为 3.3022）。M1 会迅速（即几天内）消散到

沉积物中 1。它会在沉积物中持续存在，根据不同的沉积物类型，计算出的消

失半衰期最多达 238天和 248天。M1的不同侧链（一个丙酸取代基位于酚环的

第 4 位）的降解速度比 UV-328 的侧链快。因此，在 UV-328 和 M1 转归特性相

似的（合理）假设下，可以认为 M1 的结果最能代表 UV-328 的消失半衰期和

降解半衰期。 

关于持久性的结论： 

12. UV-328 疏水性强，对有机物质有很强的吸附性，不易挥发。当释放到水

中时，它可能会向悬浮或沉积的颗粒和有机物分配。实验和估算数据表明，

UV-328 在水、土壤或沉积物中不会迅速降解。应用证据权重方法来解决实验数

据空白问题 25，通过结构类似物（另一种苯并三唑物质）交叉比对研究 UV-328
在沉积物中的降解情况，也证明其具有持久性。此外，在停止释放几十年后，

UV-328 仍在环境中存在，表明降解半衰期>180 天。因此，UV-328 满足持久性

标准。 

3.2 生物积累 

13. UV-328 的正辛醇-水分配系数>5，实测生物浓缩系数和模拟生物积累系

数高于生物积累阈值，代谢转化率低，故认为其会产生生物积累。UV-328 通
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过饮食摄取后，通常会在生物体内积累。已经在鱼、几种海洋哺乳动物、藻类

和甲壳类动物中检测到 UV-328。 

14. 2000 年和 2007 年在两项不同的研究中测试了水生生物中的生物积累（两

项研究的测试物种均为鲤鱼（Cyprinus carpio），测试方案均为经合组织试验

指南 305 C）15。第一次测试持续了 60 天，没有提供有关使用分散剂的信息。

实测生物浓缩系数按照 5%的脂质含量进行标准化，根据测试开始和结束时的

平均脂质含量计算（表 4 和表 5）。净化半衰期分别为 16 天（0.01 微克/升）和

33天（0.10微克/升）。其他数据显示了皮肤、头部、内脏和可食用部分的生物

浓缩系数测量结果。最高生物浓缩系数排序如下：内脏>头部>皮肤>可食用部

分（表 6）。最高浓度下的生物浓缩系数值最低，这可能与 UV-328的水溶性低

有关。UV-328 是一种高度疏水的化学物质（正辛醇-水分配系数>4.5)，如果采

用非膳食接触途径，UV-328 可能不会完全溶于水，因此只能部分可被水生试

验生物吸收。因此，由此而高估水中 UV-328 浓度，可能导致低估生物浓缩系

数值 1,15。 

表 4. 为期六十天的生物浓缩系数研究：基于试验物质在水中标称浓度的生物

浓缩系数和脂质标准化（升/千克湿重）。试验用鱼的平均脂质含量为 4.19%a

或 3.26%b 15,1。 

试验浓度（微克/升） 生物浓缩系数 生物浓缩系数脂质标准化 

0.1 940a 1.1 × 103 

0.01 620–1.8 × 103 a 740–2.2 × 103 

0.01 2.4 × 103 b 3.7 × 103 

表 5. 为期六十天的生物浓缩系数研究：基于试验物质在水中标称浓度的生物

浓缩系数（升/千克湿重）时间演化 15,1。     

试验浓度

（微克/升） 
接触时间（天数） 

12 26 40 50 60 

0.1 870 
570 

1.1 × 103 
1.4 × 103 

990 
780 

820 
1.0 × 103 

1.0 × 103 
1.0 × 103 

0.01 620 
650 

890 
1.3 × 103 

1.5 × 103 
1.8 × 103 

1.3 × 103 
980 

1.0 × 103 
1.7 × 103 

表 6. 为期六十天的生物浓缩系数研究：基于试验物质在水中标称浓度的不同

组织中的生物浓缩系数（升/千克湿重）15,1。 

试验浓度（微克/升） 皮肤 头部 内脏 可食用部分 

0.1 770 
940 

1.4 × 103 
1.6 × 103 

2.3 × 103 
3.6 × 103 

600 
620 

0.01 900 
2.0 × 103 

990 
2.3 × 103 

1.5 × 104 
3.6 × 104 

420 
840 

0.01 2.3 × 103 
3.1 × 103 

3.7 × 103 
5.8 × 103 

1.4 × 104 
1.5 × 104 

1.6 × 103 
1.8 × 103 

15. 在第二项研究（经合组织试验指南 305 C）中，报告的最大生物浓缩系数

为 5.6×103（非标准化）或 6.6×103 升/千克湿重（脂质标准化），平均脂质标准
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化生物浓缩系数为 5.5×103 升/千克湿重（表 7）。开始时，鱼的脂质含量为

4.2%。除最大值稍高外，其余的生物浓缩系数值相互接近，可以假定为稳定状

态。当脂质含量为 4.2%时，第八周的平均生物浓缩系数为 4.59×103 升/千克湿

重；如果将脂质含量标准化为 5%，则生物浓缩系数约为 5.46×103 升/千克湿重。 

表 7. 为期八周的生物浓缩系数研究，基于试验物质在水中标称浓度的生物

浓缩系数（升/千克湿重）15,1。 

接触时间（周数） 0.8 微克/升 0.08 微克/升 

2 
非标准化 1.3 × 103 1.3 × 103 2.3 × 103 2.3 × 103 

脂质标准化 1.5 × 103 1.6 × 103 2.7 × 103 2.7 × 103 

4 
非标准化 1.7 × 103 1.1 × 103 3.7 × 103 3.3 × 103 

脂质标准化 2.0 × 103 1.3 × 103 4.4 × 103 3.9 × 103 

6 
非标准化 1.7 × 103 2.8 × 103 4.4 × 103 5.6 × 103 

脂质标准化 2.0 × 103 3.3 × 103 5.2 × 103 6.6 × 103 

8 
非标准化 2.1 × 103 2.4 × 103 4.4 × 103 4.8 × 103 

脂质标准化 2.5 × 103 2.8 × 103 5.2 × 103 5.7 × 103 

16. 在监测研究中，在水生生物群中多次发现 UV-328，并已测量到数百纳克/克
脂重的浓度 26-28，见第 4.2.4 节。在食品和人类脂肪组织中也检测到了 UV-32829。

从 1998 年到 2009年，对日本有明海五头江豚的脂肪中出现几种苯并三唑的情况

进行了监测。在所研究的江豚的脂肪中，平均检测到 29 纳克/克湿重的 UV-328
和 14 纳克/克湿重的 UV-327。根据每个分析样本的脂肪脂质含量进行调整后，

这些数值相当于 19 纳克/克脂重的 UV-327 和 38 纳克/克脂重的 UV-328。在计

算苯并三唑的总重时，认为脂肪重量占全身重量的 28.8%。由此得出的 UV-327
全身浓度为 4.0 纳克/克湿重，UV-328 为 8.4 纳克/克湿重。因此，UV-327 在水和

这种海洋哺乳动物之间的生物积累系数§ 估计为 3.3×104升/千克湿重（4纳克/克湿

重/0.12 纳克/升)，比所报道的小型鱼类生物积累系数（3.2×103 升/千克湿重=0.39
纳克/克湿重/0.12 纳克/升）约高出一个数量级。UV-327 的这些生物积累系数值

是将 0.12 纳克/升用作日本环境水样浓度的参考值来计算的。对于 UV-328，没

有给出这样的参考环境值，但可以进行比较。2001 年，日本的 UV-327 年产量

和进口量为 100-1 000 吨，UV-328 年产量和进口量为 1 000-10 000 吨。UV-328
的排放量可能较高，但其留在水相中的比例较少，可能部分抵消了其排放量较

高的情况。由于本研究中 UV-328 的平均浓度（8.4 纳克/克湿重）是 UV-327
（4.0 纳克/克湿重）的两倍，因此可以假设 UV-328的生物积累系数将与 UV-327
相似 30。如果对 UV-328 应用 UV-327 环境参考值，则 UV-328 的生物积累系数

估计为 7.0×104升/千克湿重（8.4纳克/克湿重/0.12纳克/升)。这些生物积累系数

可以按 5%的脂质含量进行脂质标准化。如果这样，UV-327 和 UV-328 的生物

积累系数就分别为 8.0×103 升/千克脂重和 1.6×104 升/千克脂重。第 6.3.1 节中介

绍了详细数值。如果将上述江豚研究 30 的相同条件应用于 Nakata 等人 2009 年

对小型鱼类的研究，小型鱼类中 UV-327和 UV-328的脂质标准化生物积累系数

将分别为 6.7×103升/千克和 4.2×103升/千克 27。更多详细信息见第 6.3.2 节。 

 
§ 原文将估算的生物积累参数报告为生物浓缩系数。然而，这是以实地收集的样本为依据的。

因此，根据定义，本研究中的估算值是生物积累系数。 
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17. 为了解苯并三唑酚可能如何进入食物链，需要考虑底栖动物的潜在作用。

这些动物将滤食悬浮物或摄食沉积物颗粒，而这些物质可能会强烈吸附苯并三

唑。这一设想情况符合江豚的预期营养习性：江豚以小鱼、小虾和头足类动物

为食，而这些动物又以底栖生物为食。由于 UV-327和 UV-328的化学结构相似

（唯一的区别是叔丁基和叔戊基），可以有把握地进行交叉比对 1。 

18. 如前所述，由实验室生物浓缩实验得出的不同生物积累值可能不足以解

释各种物质通过饮食而产生的生物积累，而这对于正辛醇-水分配系数>4 的化

学品而言可能属于决定性因素 31。对于这些物质而言，生物积累系数远远大于

生物浓缩系数 32，因为生物浓缩系数只考虑了通过水（呼吸）的接触，而没有

考虑从食物中摄取。因此，经过新陈代谢校正的生物积累系数是更适于表征生

物积累潜力的参数。正辛醇-水分配系数高的化学品在水生生物中的代谢转化预

计不会很明显。UV-328 在环境条件下主要以中性形式存在（表 3），代谢速率

较低。在加拿大对 UV-328 的评估中，计算出一只重 184 克的鱼体内的代谢速

率常数为 0.01/天。与其他有机化学物质相比，可以认为这个代谢速率常数是较

低的 33,34。因此，这一估计支持了一种观点，即当 UV-328被营养级较高的捕食

者食入时，由于新陈代谢水平低，很可能会产生生物放大作用。根据

AQUAWEB 模型 8,35，在中营养级鱼类中，UV-328 的生物积累系数估计约为

8.7×104 升/千克湿重，表明当考虑食物摄入时，水生生物中存在较高的生物放

大系数。来自加拿大汉密尔顿港的一项未发表的食物网研究显示，UV-328 可

能具有营养放大作用 36。EPI Suite（表 8）的估算还预测了 UV-328 在海洋食物

网中的生物浓缩和生物积累。 

表 8. 通过 BCFBAF v.3.0122得出的 UV-328 的 EPI Suite 估算结果。 

生物浓缩系数（回归法） 6.0 ×103升/千克湿重 

生物转化半衰期（鱼） 14.3 天 

生物浓缩系数（Arnot-Gobas法）（高营养级） 1.1 ×103升/千克 

生物浓缩系数（Arnot-Gobas法）（中营养级） 1.5 ×103升/千克 

生物浓缩系数（Arnot-Gobas法）（低营养级） 1.7 ×103升/千克 

生物积累系数（Arnot-Gobas法）（高营养级） 9.3 ×104升/千克 

生物积累系数（Arnot-Gobas法）（中营养级） 1.5 ×105升/千克 

生物积累系数（Arnot-Gobas法）（低营养级） 2.0 ×105升/千克 

关于生物积累的结论： 

19. 根据《斯德哥尔摩公约》规定的阈值（正辛醇-水分配系数>5），由

UV-328 的正辛醇-水分配系数实验值和估算值，可确定其具有生物积累作用。

还存在几个可以得出生物浓缩系数>5×103升/千克湿重的实验值。不同的估算模

型也表明其具有生物积累潜力，生物浓缩系数和生物积累系数值均大于 5×103

升/千克。在海洋食物网中也检测到了 UV-328，有证据表明其在食物链中具有

生物放大作用。因此，UV-328 符合生物积累的标准。 
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3.3 远距离迁移潜能 

20. 由于 UV-328 的蒸汽压低，亨利定律常数低，在空气中的估计半衰期很短，
预计其不会在气相中进行大气远距离迁移 8,22。然而，UV-328 的正辛醇-水分配
系数和土壤吸收分配系数值较高，意味着其将大量分配到有机物中，包括吸附
到空气中的气溶胶颗粒之中或之上，以及吸附到水中的悬浮固体。正辛醇-空
气分配系数>10，表示其会分配到大气气溶胶颗粒中，而且几乎不可逆 37，这
意味着气相的比例极小。被空气中的气溶胶颗粒吸附后，UV-328 将与这些颗
粒一起传播，并将与之一起进行长距离迁移，随后沉积到土壤、植被和水中。
科学文献中广泛描述了气溶胶颗粒的大气迁移，例如，来自撒哈拉沙漠的较大
矿物尘埃颗粒可飞越大西洋，传播距离可达 3.5×103千米 38。 

21. UV-328 是设计为具有光稳定性的，因此，它基本上不受光降解和（或氧
化）的影响。发生水解也不太可能，因为其水溶性非常弱（正辛醇-水分配系
数和土壤吸收分配系数高），苯并三唑基团和芳香环之间的化学键很强，并且
具有抗性侧链 1。在特定的环境条件下，例如在海洋中，UV-328 可能会部分以
阴离子形式存在，或者形成分子内氢键 39-41。带电分子对悬浮物的吸附亲和力
较低，因此沉降速率较低，这增加了长距离迁移的潜力。 

3.3.1. 经合组织总体持久性和远距离迁移潜能工具（经合组织工具） 

22. 利用经合组织工具（环境持久性和远距离迁移潜能决策支持工具）42 以

及表 9 中提供的输入数据，确定 UV-328 的总体持久性为 196 天，其典型迁移

距离为2.8×103公里，迁移效率为12.4%。第6.4节的图4提供了蒙特卡罗分析，

并简要讨论了空气-水分配系数输入值及其影响，显示了这些结果的不确定性。

这些结果表明，UV-328 属于典型的类似持久性有机污染物的物质，见图 2。与

公认的持久性有机污染物（如六溴环十二烷和 α-硫丹）相比，UV-328 具有相

似的总体持久性、典型迁移距离和迁移效率。就典型迁移距离和迁移效率这两

个远距离迁移潜能指标而言，与十溴二苯醚和八溴二苯醚等物质的结果也是相

似的（第 6.4 节，图 2 和表 23）。 

表 9.  经合组织工具的 UV-328 输入数据。来自 EPI Suite22的数值： 
a KOAWIN v1.10（HenryWin est）、b KOAWIN v1.10（KowWin v1.68）、   
c AopWin v1.92、d BIOWIN3（BIOWIN v4.10），以及 e 计算而得的土壤中   
半衰期（1.85×水中半衰期）23。 

分子量（克/摩尔） 351.5 
a空气-水分配系数 −10.6 
b正辛醇-水分配系数 7.3 
c空气中半衰期（小时） 16.3 
d水中半衰期（小时） 1.8 × 103 
e土壤中半衰期（小时） 3.3 × 103 

 



UNEP/POPS/POPRC.16/4 

11 

 
图 2. 比较 UV-328（红点）和基准持久性有机污染物（蓝色菱形）的典型迁移

距离、迁移效率和总体持久性（改编自 42）的远距离迁移潜能-总体持久性曲

线图。粗黑线表示高度挥发性物质的远距离迁移潜能。 
第 6.4 节提供了输入数据（表 22）和生成值（表 23）。 
LRTP (Characteristic Travel Distance, km) = 长距离迁移潜能（典型迁移距离，

千米） 

LRTP (Transfer Efficiency, %) = 长距离迁移潜能（迁移效率，%） 

Pov, days = 总体持久性（天数） 

HCB = 六氯苯 

PCB = 多氯联苯 

α-HCH = α-六氯环己烷 

α-endosulfan = α-硫丹 

HBCDD = 六溴环十二烷 

Tetra- to decaBDE = 四-十溴二苯醚 

Aldrin = 艾氏剂  
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3.3.2 实地数据 

23. 在偏远地区并未广泛检测到 UV-328。UV-328 还不是一种在偏远地区的

样品中常规测量的化学物质，有限的实地数据也并不是结论性的。尽管如此，

在瑞典背景站点的暴雨积水和沉积物中检测到了 UV-328，但在空气中没有检

测到 43。在五大湖区苏必利尔湖的生物群中检测到了 UV-32844，在加拿大北极

地区 45 和挪威北极地区 46 中也检测到了 UV-328。在苏必利尔湖附近，UV-328
在银鸥卵中的分布系数高达 100%。苏必利尔湖的海鸥比五大湖区其他地方的

海鸥更频繁地从陆源取食，后者大多捕食鱼类。因此，这一地区的银鸥更经常

地摄取含有紫外线吸收剂的小型哺乳动物和塑料废弃物。在利奥波德王子岛

（加拿大努纳武特地区），在一只鸟的肝脏（分布系数11%）中检测到了UV-328。
在挪威斯瓦尔巴岛，UV-328没有在空气中检测到，但在北极生物群中有60-100%
的分布系数（北极熊除外，它们位于最偏远的采样点）46。在北极熊体内没有

检测到 UV-328，可能是因为采集的是血浆，而不是脂肪组织。由于 UV-328 是

疏水性的，而血浆是一种亲水性体液，所以预计血浆在哺乳动物中不会成为

UV-328 的储存库。如果对北极熊的脂肪组织进行采样，将能了解更多信息。

在太平洋野生动物中也检测到了 UV-32828,47。第 4.2.6节提供了更多详细信息。 

3.3.3 通过环境载体迁移 

24. UV-328 与其吸附或吸收的颗粒（如灰尘、沉积物、迁徙动物）一起迁移，
或通过其作为添加剂的基质（如聚合物）迁移。此外，迁徙动物也很可能会将
UV-328 携带到偏远地区（虽然数量很少），途径是滞留在其体内（如爪子、
羽毛）的悬浮固体或沉积物质、捕食受污染生物（如海鲜、鱼）后的胃内容物 28、
在组织（如肝脏、肌肉）中积累 30,44–46,48,49，或塑料废弃物 50（如鸟足中缠结的
鱼网）。下一节将更详细地探讨 UV-328 通过塑料废弃物进行的远距离迁移。 

3.3.3.1. 塑料废弃物路径 

25. 据估计，截至 2017，共生产了 83亿吨原塑料 51，2017年全球塑料产量达
到了 3.48 亿吨 52。可能有 79%的塑料垃圾被丢弃在垃圾填埋场或环境中 51，其
中每年约有 800 万吨最终进入海洋 53。这种物质会在海洋环境中持续存在几十
年到几个世纪，其中一部分会长距离迁移到偏远地区。如今，塑料废弃物遍布
全球各地，甚至包括偏远地区。微塑料占全球海洋塑料废弃物质量的 13%，占
全球塑料件数量的 92%。已经在偏远地区发现了微塑料，例如在极地 54，特别
是在海冰中 53，在挪威斯瓦尔巴以南 55，或者在青藏高原 56。太平洋中的亨德
森岛距离任何主要污染源 5×103 公里，距离最近的人类聚居地（约 40 人）115
公里，但这里的塑料废弃物密度非常高，实际上是世界上最高的 57。在印度洋

中，可可（基林斯）群岛和与世隔绝的 Saint Brandon’s Rock 热带环礁的塑料废

弃物也非常集中，但附近并无相关来源 58,59。很大一部分海洋塑料废弃物会迁
移到塑料漩涡，而塑料漩涡本身可能位于南太平洋这样的偏远地区 60。这些漩
涡可能是化学污染高发地，譬如人们发现，在海洋漩涡中积累的有机磷酸酯迁
移到了海洋气溶胶中 61。一旦废弃物到达漩涡的中心部分，就基本上保持不动。
然而，少量废弃物可能脱离并迁移得更远，因此漩涡本身就会起到储存库的作
用 62,63。 

26. 塑料会在生物降解、光降解、热氧化和热降解或水解的作用下老化 64。
老化也可以调节生物利用度，因为在被侵蚀的小粒中，化学添加剂增加了分配
系数，减缓了分配动力学作用 65。由于不同的聚合物密度不同，所以有些会漂
浮在海水中（聚乙烯、聚丙烯、发泡聚苯乙烯、聚氨酯等），通过风和洋流在
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全球范围内迁移，而另一些则会沉到底栖生物之中（如聚氯乙烯）66,67。有机
污染物的吸附和扩散因材料的结构和环境条件而异。如发生浸出现象，是由塑
料基质中的扩散、塑料与水之间的扩散以及周围边界层内的质量转移所致 68。
塑料聚合物-水分配系数一般与正辛醇-水分配系数成线性比例关系 69。高营养
级的生物可通过直接或间接摄取微塑料而接触 UV-328，是直接还是间接取决
于食性 67。 

27. 塑料可能导致周围环境接触源自塑料基质（添加剂）的化学物质和（或）
吸附于其上的化学物质（环境中已经存在的污染物）70。未与聚合物基质产生
化学结合的物质会从基质中扩散出来，进入周围环境 71-74。根据模型计算，每

年约有 2%的塑料添加剂排放到环境中 75。经合组织的《塑料添加剂排放设想情

景文件》（2009 年）估算了多种化学品在户外使用期间的塑料基质排放率 76。

例如，增塑剂、阻燃剂和紫外线吸收剂浸出到环境（水）的比率估计为其质量

的 0.16%乘以其使用年数。使用时间可以是从 0 到 50 年 77。添加剂在使用寿命

内排放到大气中的比率为质量的 0.05%。 

28. 美国《净水法》列出的 126 种重点污染物中，约有 78%与塑料废弃物有
关 78,79。在塑料废弃物中检测到了几种化学添加剂。有些是塑料基质的已知成
分，如六溴环十二烷，有些可能是从环境中吸附的，如二氯二苯三氯乙烷（滴
滴涕）80-83。在发泡聚苯乙烯海洋废弃物中检测到了六溴环十二烷。在栖息在
这些废弃物中的贻贝中发现了大量六溴环十二烷，这表明六溴环十二烷从发泡
聚苯乙烯聚合物基质中迁移了出来 84。有报告探讨了偏远地区塑料废弃物的存
在与随之而来的具有持久性有机污染物性质的化学品迁移之间的联系。例如，
据报道，在挪威北部回收的海洋塑料废弃物中存在全氟己酸（PFHxA，0.3-1.0
纳克/克干重，分布系数 100%）、氯氰菊酯（<0.3-6.5 纳克/克干重，分布系数
50%）和双酚 A（BPA，<20-24 纳克/克干重，分布系数 50%）46。其中有些是
塑料添加剂，如双酚 A，有些是从环境中吸附的，如氯氰菊酯。 

一、UV-328 在塑料颗粒中迁移到偏远地区的证据 

29. UV-328 的主要用途之一是许多聚合物的添加剂（紫外线吸收剂）82，约
占其全球总产量的 40%7。因此，预计 UV-328 将出现在世界海洋的塑料漩涡中。
重要的是，塑料基质是向周围环境释放 UV-328 的主要来源，同时在其整个环
境分布路径中充当添加剂的载体 85。 

30. 在 UV-328 老化后，由于具有持久性，与新鲜材料相比，在塑料产品的废
弃物中仍然经常检测到，而且浓度很高 86。在靠近北太平洋副热带环流的夏威
夷考艾岛，监测到的塑料废弃物含有一系列添加剂。在 33%的较大塑料碎片
（1.5-8 厘米）中发现了包括 UV-328 在内的紫外线吸收剂，在 13%的较小碎片
（4-7 毫米）中发现了其他添加剂。这些发现表明，在原始塑料的破碎过程中，
添加剂在一定程度上得到释放，但释放速率足够低，因此仍有一定数量的添加
剂可进行长途海洋迁移 87。在丙烯腈-丁二烯-苯乙烯共聚物的较细粒子中，阻
燃剂的浸出量会增加 88。因此，随着时间的推移，原始塑料基质的降解和碎裂
可能会导致 UV-328的浸出量增加和周围介质遭到污染。由于 UV-328具有高度
持久性和生物累积性，生物转化率很低或可忽略不计 89，所以随着时间的推移
可产生毒性效应，见第 3.4 节和第 4 节。 
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二、在偏远地区的释放潜力 

31. UV-328 是一种不与聚合物基质共价结合的塑料添加剂 12，其扩散主要取
决于聚合物结构和水温 84,90,91。根据化学性质的不同，添加剂的整体浸出由塑
料中的内扩散或水边界层扩散决定。随着塑料聚合物-水分配系数的增加，塑料
颗粒中添加剂的损失会减缓，并且更有可能受到水边界层扩散的限制 68。
Ziccardi 等人（2016）没有列出 UV-328 的塑料聚合物-水分配系数值，但列出
了滴滴涕和邻苯二甲酸二（2-乙基己基）酯（DEHP）的塑料聚合物-水分配系
数值（表 10）。由于 UV-328 的正辛醇-水分配系数和分子量与滴滴涕和 DEHP
处于同一范围，也可以假定其塑料聚合物-水分配系数与滴滴涕和 DEHP处于同
一范围 92。此外，这些物质以自由扩散的形式存在于塑料基质中，UV-328也很
可能是这种情况。然而，配制过程中的物理和化学条件可能会限制添加剂的可
自由扩散成分比例，从而限制渗出量 68。欧洲化学品管理局发布了一份报告，
讨论用于预测化学品通过扩散或分配从固体基质中释放的潜力的参数 85。 

表 10. 用推导而得的塑料聚合物-水分配系数值比较 UV-328 和两种化学品的

理化性质。数值来自：a KOAWIN v1.10（KowWin v1.68）、b KOCWIN 
v2.00（MCI 方法）和 c 一篇综述论文（关于聚乙烯或聚氯乙烯）93。 

 分子量（克/摩尔） 
a正辛醇-水分配

系数 

b土壤吸收分配

系数 

c塑料聚合物-水分配

系数 

UV-328 351.5 7.3 5.6 − 

滴滴涕 354.5 6.8 5.2      5.6 （聚乙烯） 
     5.0 （聚氯乙烯） 

DEHP 390.6 7.5 5.1      4.1 （聚氯乙烯） 

32. 此外，携带 UV-328 的塑料废弃物很可能会在生物组织中积聚，从而沿着
食物链向上移动。据报道，一定大小的塑料颗粒可以从贻贝（Mytilus edulis）
的消化道进入其循环系统 94。当发生这种迁移时，将需要考虑更长的接触时间
范围，这是由积累过程造成的 95。已有关于塑料基质中的阻燃剂（如 BTBPE
（分子量 687.6 克/摩尔，正辛醇-水分配系数 9.1522）和十溴二苯乙烷（分子量

971.2 克/摩尔，正辛醇-水分配系数 13.622）浸出并进入鸟类消化液的报道。塑

料粒度越细，正辛醇-水分配系数越大，浸出比例就会越高。在被研究的鸟类

中，摄入的塑料显著加剧了高度疏水阻燃剂的生物积累 88。先前的一项研究还

表明，多溴联苯醚（分子量801.4-959.2克/摩尔，正辛醇-水分配系数10.3-12.122）

会从摄入的塑料迁移到海鸟的身体组织，如腹部脂肪和肝脏组织。模型计算和

生物监测数据表明，通过塑料比通过猎物发生接触的风险更高。海鸟胃中的油

（来自食物）会起到有机溶剂的作用，加速多溴联苯醚的浸出。这项研究还指

出，其他有机消化液，如胆汁，也可能促进来自所摄入塑料的化学物质的浸出

和生物积累 96。因此，消化液中的油性成分有助于疏水性塑料添加剂的浸出，

并加剧其在脂肪和肝组织中的积累 97。在北太平洋其他海鸟（短尾鹱）的腹部

脂肪组织中也发现了多溴联苯醚 98。重要的是，在海鸟摄入的聚丙烯塑料碎片
中，除了其他常见的化学添加剂外，还检测到了 UV-32899。这项研究假设，当
塑料在海洋中破碎和迁移时，正辛醇-水分配系数高的化学物质可以留在其中，
直到海鸟将其摄入等情况发生。作者计算出，到第 15 到 16 天，已有 42%的
UV-328 从塑料粒中浸出，到第 32 天，已有 60%浸出。胃中的油可能引起聚合
物基质膨胀，导致疏水添加剂更容易从聚合物基质中扩散，从而使其浸出量增



UNEP/POPS/POPRC.16/4 

15 

加。此外，最近基于半实地条件下的体内塑料喂食实验证明了来自塑料的化学
物质（包括 UV-328）会在海鸟组织中积累 100。在日本，将与环境相关剂量的
塑料树脂颗粒喂给白额鸌（Calonectris leucomelas）雏鸟，这种颗粒结合了一种
阻燃剂和四种紫外线吸收剂。宰杀后发现，所有接触了树脂颗粒的雏鸟的消化
道中的服用颗粒都没有改变。与其他化学物质一样，UV-328 还存在于实地和
半实地海鸟的肝脏、尾羽腺油和脂肪组织中。在肝脏样本中发现的 UV-328 数
量表明没有发生相关的代谢，因为 UV-328含量在收集期间（16至 32天）有所
增加，最大接触比为 1.9×103（与对照组比较，根据接触组组织中的添加剂浓度
计算）100。这意味着这些鸟通过塑料接触的添加剂比通过环境介质接触的要多。
在尾羽腺油中发现的结果证明添加剂确实会从塑料转移到组织中。在阿拉斯加

以西约 500 公里、阿留申群岛以北 400 公里的白令海 Pribilof 群岛 101，一份厚

嘴海鸥的尾羽腺油样本中的 UV-328 含量为 654 纳克/克脂重 102。根据同一个日

本研究小组进行的一项全球调查，通过对尾羽腺油中溴化二苯醚-209、十溴二

苯醚和邻苯二甲酸二（2-乙基己基）酯的测量，估计大约 24%的海鸟会对塑料

添加剂产生生物积累 103。 

关于远距离迁移潜能的结论： 

33. 由于其物理化学性质，UV-328 不会主要在气相中进行远距离迁移。然而，
有几条信息确实表明 UV-328 具有相关的远距离迁移潜能。经合组织工具显示
其典型迁移距离和迁移效率大于一些已确认的持久性有机污染物。由于其土壤
吸收分配系数和正辛醇-空气分配系数高，UV-328 在吸附到悬浮颗粒上后也可
能通过水和（或）空气迁移。此外，从太平洋到北极，UV-328 在世界范围内
无处不在，这为 UV-328 在环境中的远距离迁移（包括进入偏远地区）提供了
证据。还有另外一种路径：已经发现 UV-328 与塑料废弃物一起迁移，随后从
中释放出来，因为其使用量很大，并且具有与从塑料中扩散相兼容的物理化学
性质。与塑料基质一起迁移属于远程迁移，会将 UV-328 传播到与塑料颗粒直
接相关联的偏远地区。海鸟会摄入塑料颗粒中所含的 UV-328，这已经得到证
明。因此，UV-328 具有远距离环境迁移潜能。 

3.4. 不利影响 

3.4.1. 毒性 

34. 根据 EC 1272/2008 号《分类、标签和包装条例》1,10,104，欧洲化学品管理

局的风险评估委员会和注册方得出结论认为，UV-328符合 2类反复接触危害物

质（特定目标器官毒性——子类 2 中的重复接触）标准。这种分类的依据是在

大鼠身上进行的亚急性（49天）和亚慢性（90天）重复剂量毒性研究。反复口

服（灌喂）UV-328 会对几个器官造成毒性，特别是肝脏。建模研究表明 UV-
328 不会在小肠中电离，并且很可能会在胃肠道中吸收 8。由于 UV-328 具有疏

水性，肝脏将是主要的代谢部位，代谢产物主要通过肾脏排出。通过皮肤摄入

是不太可能的 10。 

       3.4.1.1 急性毒性 

35. 在一项大鼠和小鼠的口服灌喂研究中，在单次接触后（未应用优良实验室

规范），据报告总体器官没有变化，口服半数致死剂量约为 2.3 克/千克体重 105。

在 Ciba-Geigy 公司进行的一项研究中（类似于经合组织试验指南 401，未应用

优良实验室规范，1978），单次给药后大鼠口服半数致死剂量>7.75 克/千克体
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重。一项对白化大鼠的研究（类似于经合组织试验指南 401，未应用优良实验

室规范，1987）发现口服半数致死剂量>2.0 克/千克体重。这些结果也与其他研

究一致 10。 

36. 测得大鼠急性吸入半数致死浓度为 0.4–4.1克/升 105。Ciba-Geigy公司用大

鼠进行了一项研究（类似于经合组织测试指南 403，未应用优良实验室规范，

1973），在单次接触 4 小时后发现半数致死浓度>0.4 毫克/升。另一项用大鼠进

行的研究（类似于经合组织测试指南 403，未应用优良实验室规范，1977）表

明，在 1 小时后，半数致死浓度>0.13 毫克/升空气 10。测得家兔经皮肤半数致

死剂量为 1.1-3.0克/千克体重 105。这一结果是在Geigy有限公司的一项研究（类

似于经合组织试验指南 402，未应用优良实验室规范，1969）基础上，在单次

接触后得出的。未报告皮肤刺激性/敏感性或眼睛刺激性 10。 

      3.4.1.2 重复剂量毒性 

37. 在 Til 等人的研究（1968）中，雄性和雌性大鼠以含 UV-328 的饲料喂养

了 49天（短期）和 90天（亚慢性）（测试方案类似于经合组织试验指南 408，
未应用优良实验室规范，1968）106。受影响的主要器官是肝脏和肾脏。在

100-1 600毫克/千克的测试范围内，一次服用 UV-328的无观测不良效应水平为

百万分之 100，相当于大鼠约 22 毫克/千克体重/天的剂量。显微镜检测显示肝、

肾发生了改变。在接触浓度达到 2类反复接触危害物质指导值（10毫克/千克体

重/天< C ≤ 100 毫克/千克体重/天），投喂水平为 52.7~98.7 毫克/千克体重/天时，

肝脏局灶性坏死和肾小管肾病符合对人体健康具有显著毒性的标准。计算出最

低观测不良效应水平为 10 毫克/千克体重，无观测不良效应水平<10 毫克/千克

体重 104,106。 

38. 给比格犬在 90 天里通过饲料喂食 UV-328（类似于经合组织试验指南 409，
未应用优良实验室规范），浓度范围为 15-240 毫克/千克体重/天。主要目标器

官还是肝和肾。较高剂量组中一些动物的生殖器官也发生了变化。在本研究中，

无观测效应水平<15 毫克/千克体重/天，无观测不良效应水平为 30 毫克/千克体

重/天。在较低剂量水平下观察到的肝肾病理变化不符合《分类、标签和包装

条例》中规定的标准。然而，在每天接触 60 毫克/千克体重的狗体内所观察到

的组织病理学效应符合这些标准。根据在接触剂量>15 毫克/千克的动物的血

清中观测到的几种酶活性的变化和蛋白谱的变化，应将 UV-328 归类为反复接

触危害物质 104,107。在另一项用比格犬进行的喂食研究中（类似于经合组织试

验指南 409，未应用优良实验室规范，1981)，91 天后，雄性的无观测效应水平

值为 31.75 毫克/千克体重/天，雌性为 34.6 毫克/千克体重/天，且未出现与喂食

相关的总体变化或组织病理学变化 108,109。 

       3.4.1.3 遗传毒性和生殖毒性 

39. 目前尚无关于UV-328致癌性的研究。尚无关于遗传毒性、致突变性 110、

生殖或发育毒性的报道。没有关于生殖毒性的实验数据。 

       3.4.1.4 内分泌和代谢评估 

40. 经过人 CYP3A4 酶羟基化代谢活化后，观测到 UV-328 在达到 0.25mM 时

有较强的抗雄激素活性。人 CYP3A 形成的 UV-328 代谢产物显著增强了对人雄

激素受体的抗雄激素活性 111。UV-328 没有显示相关的雌激素活性 112。这两项

研究都是基于双杂交酵母生物测定。 
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3.4.2 生态毒性 

41. 在标准测试中没有观测到生态毒性 1,15。然而，丹麦（Q）SAR113 和

ECOSAR22 预测其具有生态毒性。ECOSAR 预测慢性值（慢性毒性值，无观

测效应浓度和最低可见作用浓度的几何平均值）和半数致死浓度/半数有效浓

度<0.1 毫克/升（表 11）22。在 UV-328 的登记档案中，报告了海水中 UV-328
的无效应浓度预测值为 1 微克/升，海洋沉积物中的无效应浓度预测值为 45.1
毫克/千克沉积物干重。 

42. 唯一可用的实验毒性数据来自对水生生物的急性毒性研究，该研究报告

在水饱和水平下没有影响；由于 UV-328 在水中的生物利用度很低，通过这一

途径不足以达到测试生物的体内效应浓度。估计结果表明，加拿大周围环境中

水生生物面临的风险很低，陆地野生动物面临的与长期食用受 UV-328 污染的

鱼类有关的风险也很低 8。同样地，大多数测试条件都高于 UV-328 的水溶性。 

表 11. 苯并三唑类的 ECOSAR v1.11 结果 22。结果以毫克/升为单位。 

 慢性毒性值 半数致死浓度 半数有效浓度 

鱼类 7.4 ×10−4 0.06（96 小时） − 

水蚤 1.6 ×10−3 0.06（48 小时） − 

绿藻 0.02 − 0.04（96 小时） 

       3.4.2.1 短期 

43. 在 10 毫克/升的浓度下，对鱼类和甲壳类无致死或毒性作用。在藻类中，

在最低浓度下经过 72小时后有一定的影响，但半数有效浓度应为>10毫克/升。

在月芽藻（Pseudokirchneriella subcapitata，藻类）的生长抑制研究中，经过 72
小时后的限值测试未观测到任何影响，得出的无观测效应浓度为 0.016 毫克/升
（经合组织试验指南 201，半静态，优良实验室规范，2007）10,15。在所有浓度

下（包括最低浓度 0.1 毫克/升），发现另一种藻类（四尾栅藻，Scenedesmus 
subspicatus）经过 72小时后生长受到抑制，得出的无观测效应浓度<0.1毫克/升。

另一项研究（经合组织试验指南 201，未应用优良实验室规范，1993）报告，

经过 72 小时后，半数有效浓度>10 毫克/升 114。在静态条件下，对微生物（活

性污泥）而言，经过 3小时的半数有效浓度和半数抑制浓度均>100毫克/升（经

合组织试验指南 209，未应用良好实验室规范，1988）10。  

44. 水生无脊椎动物水蚤（Daphnia pulex）经过 24 和 48 小时后，最大非致死

浓度/最大无效应浓度（有效浓度）>10 毫克/升（标称）（经合组织试验指南

202）115。对大型蚤（经合组织试验指南 202，采用优良实验室规范，2007）的

半静态研究表明，48 小时后半数有效浓度>83 微克/升。UV-328 浓度高于水溶

性，在整个试验过程中都没有观察到不良影响 10,15。在对大型蚤的另一项研究

中，48小时后半数有效浓度>10毫克/升。24小时后，在静态条件下，半数有效

浓度>100 毫克/升 10。在对大型蚤的另一项研究中（经合组织试验指南 202，未

采用优良实验室规范，1988），24 小时后，报告的半数有效浓度/绝对有效浓

度为>100 毫克/升，最大无效应浓度为 58 毫克/升 116。 

45. 在对鱼类（斑马鱼）的一项静态研究中（经合组织试验指南 203，未采用

优良实验室规范，1988），经过 96 小时后，得出无观测效应浓度/半数致死浓

度>100毫克/升 117。在对鱼类（青鳉，经合组织试验指南 203，采用优良实验室
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规范，2007）的另一项半静态研究中，经过 96 小时后，测定的半数致死浓

度>0.08毫克/升。这是一项极限试验，计算出的半数致死浓度值大于UV-328的
最大应用测试浓度（0.08 毫克/升）10,15。 

46. 就对于水生生物的毒性而言，这些实验结果并不具有结论性。尚无任何

所报道的毒性终点值适合计算用于水环境风险评估的无效应浓度预测值 8。尽

管如此，ECOSAR 预测慢性毒性值<0.1 毫克/升。 

       3.4.2.2 长期 

47. 让淡水绿藻（莱茵衣藻）和一种甲壳类生物（大型蚤）接触 0.01 毫克/升
和 10 毫克/升的 UV-234、UV-328，以及两者的混合物。在 21 天中，大型蚤的

生长、繁殖和基因转录均未受到影响。经过 96小时后，莱茵衣藻的细胞活力也

无未产生变化。结果表明，在藻类中，接触 UV-328 会增加活性氧自由基的产

生，接触 UV-234 后则产生脂质过氧化作用。在转录水平上有明显的协同效应，

谷胱甘肽过氧化物酶的表达上调两到六倍，表明 UV-234和 UV-328对莱茵衣藻

的抗氧化防御系统有潜在影响 118。最近，在膳食接触 28 天后，UV-328 导致虹

鳟幼鱼（Oncorhynchus mykiss）核糖体蛋白转录和涉及免疫反应的基因表达下

调。涉及铁稳态的基因也受到 UV-328 的影响 36。 

关于毒性的结论： 

48. UV-328 被认为对哺乳动物有毒，危害人类健康和环境，因为它可能通过

长期或反复口服接触而对肝脏和肾脏造成损害（2 类反复接触危害物质）。 

4. 陈述关注理由和采取全球行动的必要性 
4.1 接触途径 

49. 紫外线吸收剂主要通过以下途径进入环境：（一）通过污水处理厂的出

水和塑料废弃物；（二）通过使用 UV-328 进行紫外线防护的户外塑料和涂料

的老化，以及通过含有 UV-328、以其作为皮肤紫外线防护添加剂的个人护理

产品 18,115,119。 

50. 在工业用途中，一定比例的 UV-328 会释放到废水中。根据 EPI Suite，污

水处理厂的总去除率约为 94%。Nakata 和 Shinohara（2010）也报告，出水中

UV-328 的去除率超过 90%120。剩余的部分不会在污水处理厂中通过吸附到污

泥中而消除，因而会释放到接收水体中 10。在工人身上，它可能通过吸入、皮

肤吸收或食入而进入人体。一般人群可能通过吸入灰尘、皮肤接触含有该物质

的物品或食用海鲜而产生接触。释放到空气中的 UV-328 将被吸附到颗粒内部

或颗粒上，这些颗粒最终会沉降到地面 110。同样的概念也适用于 UV-328 在水

中的情况。UV-328 也可以通过室内和室外使用释放率低的耐用材料而释放到

环境中 121。  

51. UV-328 可通过使用通常用于增加肥力的废水生物固体进入土壤 8。例如，

在北欧国家，由于其相关的使用水平（在 SPIN数据库中，使用指数最高为 5，
UV-328 的使用指数为 3-4），环境接触是可能存在的 13。据报道，根据在菲律

宾测量的房屋粉尘浓度，来自粉尘的 UV-328 估计日摄入量为成人 0.2-0.8 纳克/
天，幼儿 0.5-4.6 纳克/天，低于指导值（成人 9.0×104 纳克/天，幼儿 2.2×104 纳

克/天）。这些指导值是根据 UV-328（慢性无观测效应水平值或无观测不良效

应水平值除以安全系数 1.0×104）的估计参考剂量值计算得出的 122。 
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52. UV-328 如果释放到土壤中，由于土壤吸收分配系数高，其流动性将很弱。

如果释放到水中，UV-328 会吸附到悬浮固体和沉积物上 110。 

4.2 监测数据 

53. 本节中报告的浓度值范围很广。由于数据的变异性，从这组研究中可以

得出的最重要结论是，这些研究总体上表明 UV-328 在全球各地和各种基质中

都存在。 

54. 比较无效应浓度预测值（表 12）和监测数据（第 6.6 节）可发现，有几

个数据点接近或超过无效应浓度预测值。例如河水中的含量（纳拉甘西特湾为

7-85 微克/升 123）、污水处理厂中的含量（污水处理厂出水中为为 0.55-4.7 毫克/
升 123）、河流沉积物中的含量（纳拉甘西特湾为 300毫克/千克 11），或二次中

毒（Pribilof 岛一种厚嘴海鸥的尾羽腺油中为 0.65 毫克/千克脂重 99）。相比之

下，在一项旨在估计接触塑料中化学添加剂情况的喂食研究中，在白额鸌

（Calonectris leucomelas）雏鸟的肝脏中发现了 5毫克/千克脂重的含量，在尾羽

腺油中发现了 2 毫克/千克脂重的含量 100,124。 

55. 关于推定无效应水平（表 13），鱼类中的一些高 UV-328 浓度（小龙虾

中的 UV-328 含量为 1.3×103 微克/千克 125）相对接近一般人群口服接触的推定

无效应水平。对于 70 千克的成年人来说，140 微克/千克/天的推定无效应水平

意味着9.8毫克/天的口服摄入量。鉴于上述小龙虾体内的UV328浓度为1.3×103

微克/千克，这意味着每千克体重要消耗 107.7 克小龙虾，即总共需要消耗 7.5
千克小龙虾。在某些饮食以海鲜为主的区域，比这个数量低一个数量级是合乎

实际的一天口服摄入量。 

表 12. UV-328 的无效应浓度预测值 121。 

对水生生物的危害 

淡水 10 微克/升 

间歇性释放（淡水） 100 微克/升 

海水 1 微克/升 

污水处理厂 1 毫克/升 

沉积物（淡水） 451 毫克/千克沉积物干重 

沉积物（海水） 45.1 毫克/千克沉积物干重 

  

对陆生生物的危害 

土壤 90 毫克/千克土壤干重 

  

对捕食者的危害 

二次中毒 13.2 毫克/千克食物 
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表 13. UV-328 的推定无效应水平 121。 

工人数据 

吸入接触（全身性、长期） 700 微克/立方米 

皮肤接触（全身性、长期） 300 微克/千克体重/天 

  

一般人群数据 

吸入接触（全身性、长期） 170 微克/立方米 

皮肤接触（全身性、长期） 140 微克/千克体重/天 

皮肤接触（全身性、长期） 140 微克/千克体重/天 

56. 第 6.6 节提供了广泛的相关文献回顾。接下来的段落只讨论有关 UV-328
类似持久性有机污染物特性的报道。 

4.2.1 水 

57. 在日本冲绳岛的海滩、珊瑚礁和一条河流的海水和淡水中发现了几种

防晒剂，其中包括 UV-328。珊瑚礁的 UV-328 浓度与海滩或河流的 UV-328
浓度相似，甚至更高。从海滩现场采集的海水样本中，UV-328 占主导地位

（2.8-287 纳克/升）47。 

58. 在加拿大，一项对溪流中苯并三唑紫外线吸收剂的监测研究显示，城市

溪流在发生径流时表现出类似的浓度趋势，UV-328占主导地位（240纳克/克），

比农村样本中高 10倍。该报告还表明，导致城市和农村背景下苯并三唑紫外线

吸收剂情况类似的，可能是来自塑料废弃物的相对较高且持续不断的排放，而

不是各个时期的工业排放。季节性影响也很明显 126。 

4.2.2 沉积物 

59. 在日本，在 1930年至 1999年沉积期的样品中，沉积岩芯中的浓度在 1970
年之后呈随时间上升的趋势（4-10 纳克/克干重）127。 

60. 在美国纳拉甘西特湾进行了关于 UV-327 和 UV-328 污染的案例研究，即

使在这两种物质的环境释放停止了几十年后，还有几项研究在调查其存在情况。

这些数据显示了精确到微克/克水平的 UV-328 浓度 20。UV-327 和 UV-328 是在

Pawtuxet 河的一家工厂生产的，Pawtuxet 河流入 Providence 河，再到达纳拉甘

西特湾。据报道，1963 年至 1972 年生产了 UV-327，1970 年至 1985 年生产了

UV-32811,21。从那时起，在蛤蜊和沉积岩芯中发现了UV-328和其他物质 123,128–130。

1977-1978 年间采集的沉积岩芯显示，浓度随深度和距排放点的距离而降低 11,130。

所有化合物的降幅都大约都是指数级的。还调查了 1979-1980 年在沉积岩芯中

的深度分布，这反映了苯并三唑酚输入的历史记录：UV-328 在表层的浓度最

高，这与其生产期较近有关。1989 年和 1997 年进行了更多的沉积岩芯分析。

在海洋和淡水样本中再次检测到苯并三唑 21,131。 

4.2.3 污水处理厂 

61. 日本的一份报告显示，UV-328 是污水处理厂进水中常见的紫外线吸收剂

（34 纳克/升），去除率超过 90%。相应地，在污水污泥中检测到了高浓度。

出水中的浓度一般低于 5纳克/升，表明在污水处理期间可得到相对有效的消除 120。

另一项研究表明，UV-328 在河床沉积物中占主导地位（最高可达 17.9 纳克/克
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干重），污水处理厂的出水是主要的污染源 132。这些结果表明，污水处理厂是

水生态系统的污染源。此外，在几个国家，污水污泥用于农业，可能成为污染

媒介 133。 

62. 在西班牙的大加纳利岛，来自沿海水域和污水处理厂的样品含有 UV-328，
这是最常用的苯并三唑紫外线吸收剂之一。来自大多数旅游区的样品具有较高

的浓度（最高达 1.8 微克/千克干重）134,135。葡萄牙和西班牙的城市污水中也检

测到 UV-328，浓度范围为 21.0-76.0 纳克/升 136。在瑞典，污水处理厂出水和污

泥中的 UV-328 含量高达数十微克/公斤。在垃圾填埋场渗滤液和暴雨积水中也

检测到了 UV-328。在一份垃圾填埋场流出物颗粒样本中，检测到 UV-328 含量为

3.1 微克/克干重 43。在挪威，污水处理厂的出水中含有 7-57 纳克/升的 UV-32846。 

63. 在加拿大，UV-328（140 纳克/克干重）和 UV-234 是最多的苯并三唑紫

外线吸收剂 133。在另一项研究中，在污水处理厂进水和出水、生物固体、地表

水和沉积物中分别检测到纳克/升和纳克/克水平的 UV-328 和其他苯并三唑酚。

此外，安大略湖的一个沉积岩芯从1975年到2013年的每一层中都存在UV-328137。

在纳拉甘西特湾，旧化工厂上游的一家市政污水处理厂的污泥中含有微克/克干

重水平的 UV-327 和 UV-328138。在 20 世纪 70 年代，在工业污水处理厂的出水、

河水和沉积物中检测到了 UV-328。原化工生产场地的工业污水处理厂效率低

下，因此下游沉积物中的 UV-327 和 UV-328 的浓度很高，在百万分之一范围

内 123,129。 

4.2.4 生物基质 

64. 2011 年在大韩民国，UV328 是人乳中主要的苯并三唑（分布系数

97.6%），浓度最高达 334 纳克/克脂重 139。通过食用母乳而达到的估计日摄入

量估计为 0.36 微克/千克体重/天。这项研究指出，苯并三唑缺乏公认的暂定每

日可耐受摄入量值 139。在日本、越南和菲律宾，在人乳中也检测到了几种苯并

三唑，UV-328 是其中一种（1.2 纳克/克脂重，分布系数 16%；含量低于参考剂

量）140。本研究中使用的 UV-328 的参考剂量为 10 微克/千克体重/天 109。日本、

大韩民国、中国、西班牙和美国的人体脂肪组织也含有 UV-328（最高达 35 纳

克/克脂重，分布系数 45.2%）29。 

65. 在加拿大的一条城市小溪中，33-57%的采样生物群中存在 UV-328，浓度

最高达 1.3微克/克脂重（小龙虾）125。在中国珠江口，包括 UV328在内的几种

苯并三唑在海洋野生动物中的含量最高达 258.9 纳克/克脂重 141。在较早的一项

研究中，在野生水生生物中没有检测到 UV-328，但在养殖的红鲷中存在（最

高为 0.8 纳克/克干重）142。美国（南卡罗来纳州）和加拿大（安大略省）的样

本显示，几种鱼和一种鸟的血浆中的 UV-328 分布系数很高，在鲤鱼中高达 3.8
纳克/克湿重。以前在美国（佛罗里达州）和加拿大（安大略省）的海洋生物群

中也报道过类似的结果，在白亚口鱼（全身）中最高达 3.9 纳克/克 49。在加拿

大的一条城市溪流中，鱼肝是积累紫外线吸收剂的主要组织，UV-328 的浓度

范围为 0.6-20.7 纳克/克湿重 143。在 1990 年采集的日本海洋哺乳动物脂肪样本

中，最高浓度约为 70 纳克/克脂重 127。江豚体内 UV-328 的平均浓度为 38 纳克/
克脂重，约比小型鱼类体内浓度（8.4 纳克/克脂重）高四倍。海洋生物中的

UV-328浓度因物种而异，在鲻鱼和锤头鲨的肝脏中检测到较高的浓度 30。所有

的有明海海洋生物样本中都存在紫外线吸收剂，UV-328 浓度最高达 55 纳克/克
脂重 144。在潮滩腹足类动物和营养级较高的物种（如鱼类或甲壳类）的全身和

肝脏中也检测到非常高的浓度，最高达 460 纳克/克脂重（在一种潮滩腹足类动
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物体内）144。潮滩生物体内的 UV-328 浓度高于浅水物种。UV-328 在生物群中

的存在具有变异性和物种特异性（<0.2-55.0 纳克/克湿重，分布系数 89.3%）27。

UV-328 在江豚体内占主导地位 27。在挪威峡湾的生物群中存在 UV-328（最高

达 19.5 纳克/克）145,146。在德国的几条河流中，在欧鳊肝脏中检测到纳克/克值

较低浓度的苯并三唑，其中 UV-328 属于检测到的浓度最高之列 147。分析挪威

一条河流中的各种生物基质（苔藓和水中悬浮生物、褐鳟鱼）后，均发现其中

存在 UV-328，但纳克/克水平较低 148。 

66. 来自日本和大韩民国的食品样本也含有苯并三唑。污染无处不在，最高

浓度出现在海鲜（1.7纳克/克湿重）和肉类中（1 纳克/克湿重）29。来自太平洋

的贻贝（2003-2007 年）显示苯并三唑酚广泛分布，类似于多氯联苯、滴滴涕

和多溴联苯醚。在所有样本中都检测到了苯并三唑酚，特别是来自大韩民国和

日本的样本；UV-328 含量最高达 830 纳克/克脂重 28。另一份报告显示，有

明海潮滩地区底层底栖生物中的浓度最高，UV-328 是主要的苯并三唑之一

（1-460 纳克/克脂重）144。在较高营养级的物种中，UV-328 和 UV-327 占主要

地位 144。在另一项关于贻贝的研究中，经常在香港和大韩民国发现 UV-328 的

最高浓度（约为 0.8 微克/克脂重）。在美国，在很少的贻贝样本中检测到了

UV328，最高值约为 0.3 微克/克脂重 149。在菲律宾的马尼拉湾，几乎所有鱼类

样本中都检测到了纳克/克水平的苯并三唑紫外线吸收剂。88%的样品中含有

UV-328，含量最高达 34.2 纳克/克。苯并三唑在不同鱼种中的分布情况不同，

这可能体现了所研究物质在不同物种中的积累和生物降解性的差异 26,150。 

4.2.5 其他基质 

67. 纺织品中存在相关浓度的苯并三唑，包括 UV-328（最高达 106纳克/克），

表明其是人类和环境接触的潜在来源 151,152。在西班牙室内灰尘样本中，UV-328
（91 纳克/克）无处不在 153。在菲律宾，居民区和市政废物倾倒区的房屋灰尘

中也含有苯并三唑；UV-328 含量最高达 304 纳克/克。通过室内灰尘摄取的估

计日摄入量比指导值低两到四个数量级。这些指导值是根据 UV-328（慢性无

观测效应水平值或无观测不良效应水平值除以安全系数 1.0×104）的估计参考剂

量值计算得出的。然而，幼儿的估计日摄入量比成年人高五倍 122,154。2010 年，

在一条繁忙道路上的道路灰尘样本中也检测到了 UV-328。这些浓度与交通密

度相关（2-40 纳克/克干重）127。 

68. 紫外线吸收剂和抗氧化剂广泛用于塑料饮食包装，在中国此类产品中检

测到了紫外线吸收剂苯并三唑，包括 UV-328（最高达 30.5 微克/克）155-157。在

一项关于老化塑料的研究中，大多数抗氧化剂和紫外线吸收剂的浓度在新塑料

中比在相应的塑料废弃物中略高，这意味着可能存在渗出现象。在这项研究中，

UV-328 是废弃物中最不常见的污染物，但在新塑料中的含量相对较多，达到

了较高的纳克/克水平。新塑料中的分布系数为 100%，废弃物中为 97%86。在

从沿海海滩收集的塑料废弃物中，UV-328 是检测到的主要化学物质之一 158。 

4.2.6 偏远地区 

69. 在挪威的城市和偏远地点检测到了 UV-328。偏远的地点在斯瓦尔巴，特

别是新奥尔松及其东北部，分别距离朗伊尔城（斯瓦尔巴最大的定居点，人口

2 368 人）约 110 至 170 公里。斯瓦尔巴岛本身距离挪威北部的特罗姆瑟（人口

76 734）近 1 000 公里。在北极生物群中，UV-328 的分布系数随物种的不同而

不同，其浓度在较低的纳克/克范围内 46：普通绒鸭（卵）、三趾鸥（卵）和水

貂（肝）中的分布系数为 100%，欧洲绿鸬鹚（卵）和北极鸥（卵）中的分布
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系数为 60%，北极熊（血浆）中的分布系数为 0%。如第 3.3.2 节所述，血浆不

是 UV-328 等疏水化学物质最相关的基质。 

70. 在美国五大湖区，在银鸥卵中检测到的 UV-328 浓度最高达 13 纳克/克湿

重，它是银鸥卵中唯一经常测量的苯并三唑紫外线吸收剂。在苏必利尔湖的一

些采样点，如 Thunder Bay-Pie 岛和 Marathon（距离最近的机场 20 公里，距离

明尼阿波利斯 480 公里），UV-328 在银鸥卵中的分布系数为 100%，这与污水

处理厂进水和出水以及生物固体中较高的含量一致。鸟类似乎比鱼类积累更多

的UV-328，这可能与所处营养级有关 44。在加拿大北极地区，在来自利奥波德

王子岛的暴雪鹱肝脏中检测到了 UV-328（3.8 纳克/克湿重，分布系数 11%）45。 

4.3 结论 

71. 根据现有数据，UV-328 符合《斯德哥尔摩公约》附件 D 中列出的关于持

久性、生物累积性、远距离迁移潜能和不利影响的筛选标准。由于其用途较多

并仍在持续使用，UV-328 会通过人类活动排放到环境中，这些活动包括制造

过程、消费产品以及废物的处理和管理。UV-328 在偏远地区存在是一个问题，

而充当 UV-328 环境循环过程中连续来源的塑料废弃物发生远距离迁移，会加

剧游离 UV-328 在环境中的远距离迁移。 

72. UV-328 在环境中的分布已被证明会导致 UV-328 遍布全球，危害人类健

康和环境。在停止释放几十年后，UV-328 仍在环境中存在，说明其具有高度

的持久性。对北极圈内的生物群、水和沉积物以及背景样本进行测量时，也发

现了 UV-328 的存在。在人类中，已在母乳和脂肪组织中检测到 UV-328。这一

证据表明 UV-328 具有生物累积性。在海洋生物群中也检测到了 UV-328，有证

据表明其在食物链中具有生物放大作用。药物动力学模型表明，UV-328 和其

他苯并三唑一样，将在胃肠道中吸收，在肝脏中代谢，并通过肾脏排泄。这会

导致肝肾毒性。 

73. UV-328 在很大程度上不会挥发，也不会以气相分布。然而，它会在吸附
到颗粒物（如空气中的气溶胶颗粒或水中的悬浮固体）时发生迁移。经合组织
工具显示其具有与已经列入《斯德哥尔摩公约》的几种持久性有机污染物类似
的总体持久性、典型迁移距离和迁移效率。重要的是，不仅是游离 UV-328 会
在环境中远距离迁移，同时塑料废弃物也发生迁移，成为 UV-328 不断渗出的
载体。这种渗出不仅会进入环境，例如水中，然后转移到沉积物中，而且还会
从生物群摄取的塑料基质转移到其组织中，例如 UV-328 从海鸟胃中的塑料转
移到尾羽腺油中。 

74. 在欧盟，UV-328 是公认的 2 类反复接触危害物质。关于生态毒性的实验

数据是有限的，但有了交叉比对和建模数据，便可能推断出对水生物种很可能

造成的危险影响。 

75. UV-328 已经列入几项国家和国际研究或几份国家和国际清单（如 CEPA、

NITE、TSCA、OSPAR、SIN LIST、SPIN），其中已确定其对人类健康和环境

的危害特性。根据《化学品注册、评估、许可和限制条例》，UV-328 是一种

高度关注物质（持久性、生物累积性、毒性/高持久性、高度生物累积性），因

此于 2020 年 2 月被列入该条例的附件十四。2019 年初，UV-328 等被列为欧盟

大量使用的塑料添加剂，应优先进行进一步评估。 
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  附录 

6.1. Test Guidelines 
6.1.1 European Union Methods 

EU Method A.6: Water Solubility 

6.1.2 Organization for Economic Co-operation and Development (OECD) Test Guidelines (TGs) 

OECD TG 117 – Partition Coefficient (n-octanol/water) 

OECD TG 201 – Alga, Growth Inhibition Test 

OECD TG 202 – Daphnia sp. Acute Immobilisation Test 

OECD TG 203 – Fish, Acute Toxicity Test 

OECD TG 209 – Activated Sludge, Respiration Inhibition Test 

OECD TG 301 B – Ready Biodegradability: CO2 Evolution Test 

OECD TG 305 C – Bioconcentration: Flow-Through Fish Test 

OECD TG 401 – Acute Oral Toxicity 

OECD TG 402 – Acute Dermal Toxicity 

OECD TG 403 – Acute Inhalation Toxicity 

OECD TG 408 – Repeated Dose 90-Day Oral Toxicity in Rodents 

OECD TG 409 – Subchronic Oral Toxicity – Non-Rodent: 90-Day study 

OECD TG 414 – Prenatal Developmental Toxicity Study 

OECD TG 422 – Combined Repeated Dose Toxicity Study with the Reproduction/Developmental 
Toxicity Screening Test 
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6.2. EAWAG-BBD Prediction System 

 
Figure 3. EAWAG-BBD prediction for UV-328 using the SMILES code present on Table 216. 
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6.3. Nakata et al. Bioaccumulation Studies 
6.3.1 Nakata et al., 2010 Study30 

Table 14. Concentrations of BZT UV absorbers (ng/g ww) in the blubbers of finless porpoises (FP) 
collected from the Ariake Sea, Japan30. 
 FP-1 FP-2 FP-3 FP-4 FP-5 Average 

UV-327  4.5 9.5 6.3 31 18 14 

UV-328 20 64 11 34 16 29 

Table 15. Concentrations from Table 14 converted into ng/g lw30. 
 FP-1 FP-2 FP-3 FP-4 FP-5 Average 

Blubber lipid content 81% 83% 87% 59% 91% - 

UV-327  5.6 11.4 7.2 52.5 19.8 19.3 

UV-328 24.7 77.1 12.6 57.6 17.6 37.9 

Table 16. Concentrations from Table 15 lipid-normalised to a lipid content of 5%30. 
 FP-1 FP-2 FP-3 FP-4 FP-5 Average 

UV-327  0.3 0.6 0.4 2.6 1.0 1.0 

UV-328 1.2 3.9 0.6 2.9 0.9 1.9 

Table 17. Concentrations from Table 14 extrapolated to whole body concentrations, considering 
the mass fraction of blubber 28.8%. BAF for the finless porpoises is calculated ww- and lw-based. 
The environmental reference value used for both substances was 0.12 ng/L of UV-327 in water 
samples30. 
 UV-327 UV-328 
Whole body concentration (ng/g ww) 4.0 8.4 
BAF (L/kg ww) 3.3 × 104 7.0 × 104 
BAF (L/kg lw) 8.0 × 103 1.6 × 104 

6.3.2 Nakata et al., 2009 Study27 

Table 18. Concentrations of BZT UV absorbers (ng/g ww) in tidal flat and shallow water 
organisms collected from the Ariake Sea, Japan27. 
 Flathead Solefish Right eye flounder Sandperch Sweetlips Average 

Lipid content 2.3% 2.0% 3.3% 7.3% 1.4% – 

UV-327 0.34 0.29 0.34 0.51 0.47 0.39 

UV-328 0.26 0.29 0.26 0.23 0.19 0.25 

Table 19. Concentrations from Table 18 converted into ng/g lw27. 
 Flathead Solefish Right eye flounder Sandperch Sweetlips Average 

UV-327 0.7 0.7 0.5 0.3 1.7 0.8 

UV-328 0.6 0.7 0.4 0.2 0.7 0.5 

Table 20. Concentrations from Table 18 lipid-normalised to a lipid content of 5%27. 
 Flathead Solefish Right eye flounder Sandperch Sweetlips Average 

UV-327  0.7 0.7 0.5 0.3 1.7 0.8 

UV-328 0.6 0.7 0.4 0.2 0.7 0.5 



UNEP/POPS/POPRC.16/4 

36 

Table 21. BAF for small fishes is calculated ww- and lw-based. The environmental reference value 
used for both substances was 0.12 ng/L of UV-327 in water samples27. 
 UV-327 UV-328 
BAF (L/kg ww) 3.3 × 103 2.0 × 103 
BAF (L/kg lw) 6.7 × 103 4.2 × 103 

6.4. OECD POV and LRTP Tool 

Since the OECD Tool is intended to enable a relative comparison of different chemicals with respect to 
POV, CTD and TE, a standardized method for deriving the input data was applied in order to obtain 
comparable results. 

Table 22. OECD Tool input data used to generate Figure 2. Values from EPI Suite22: a KOAWIN 
v1.10 (HenryWin est), b KOAWIN v1.10 (KowWin v1.68), c AopWin v1.92, d BIOWIN3 (BIOWIN 
v4.10), and e calculated t1/2 in soil (1.85 × half-life in water)23. 

 
Molecular 

weight 
(g/mol) 

a logKAW b logKOW 
c t1/2 in air 

(h) 
d t1/2 in 

water (h) 
e t1/2 in soil 

(h) 

α-endosulfan159 406.9 −3.6 4.9 194.4 520.8 1.0 × 103 
α-HCH160 290.8 −3.5 3.9 2.9 × 103 3.2 × 103 3.2 × 103 
Aldrin160 364.9 −1.3 6.6 2.9 2.7 × 103 3.8 × 103 
CCl4

160 154.0 0.2 2.8 6.9 × 105 5.9 × 103 5.9 × 103 
HBCDD161 641.7 −3.5 5.6 76.8 1.2 × 104 1.5 × 103 
HCB160 284.8 −1.4 5.7 2.2 × 104 3.4 × 104 3.4 × 104 
PCB-101160 326.4 −2.0 6.3 885.0 3.1 × 104 1.0 × 105 
PCB-180160 395.3 −2.5 7.2 2.7 × 103 5.5 × 104 1.0 × 106 
PCB-28160 257.5 −1.9 5.7 255.3 5.5 × 103 1.0 × 103 
tetraBDE 485.8 −3.1 6.5 264.0 4.6 × 103 9.2 × 103 
pentaBDE 564.7 −3.6 6.8 456.0 8.5 × 103 1.9 × 104 
hexaBDE 643.6 −3.7 7.4 1.1 × 103 1.6 × 104 3.1 × 104 
heptaBDE 722.5 −4.3 7.3 1.5 × 103 1.9 × 104 4.2 × 104 
octaBDE 801.4 −4.4 8.5 2.2 × 103 2.6 × 104 5.1 × 104 
decaBDE 959.2 −4.8 10.0 7.6 × 103 3.8 × 104 7.6 × 104 
UV-328 351.5 −10.6 7.3 16.3 1.8 × 103 3.3 × 103 

Table 23. OECD Tool generated values calculated from the input data in Table 22 and plotted in 
Figure 2. 
 POV (days) CTD (km) TE (%) 
α-endosulfan 60.4 2.3 × 103 4.6 
α-HCH 195 6.0 × 103 31.5 
Aldrin 223 125 1.0 × 10−4 
CCl4 2.5 × 104 1.2 × 106 1.8 × 103 
HBCDD 38.0 1.4 × 103 1.7 
HCB 1.9 × 103 2.7 × 105 2.0 × 103 
PCB-101 4.0 × 103 1.6 × 104 30.6 
PCB-180 4.8 × 104 1.7 × 104 90.7 
PCB-28 540 5.1 × 103 2.2 
tetraBDE 552 3.6 × 103 8.8 
pentaBDE 1.1 × 103 3.7 × 103 13.7 
hexaBDE 1.9 × 103 3.6 × 103 15.7 
heptaBDE 2.5 × 103 3.1 × 103 13.6 
octaBDE 3.1 × 103 2.9 × 103 12.7 
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decaBDE 4.6 × 103 2.9 × 103 12.7 
UV-328 196 2.8 × 103 12.4 

 

 

Figure 4. Monte Carlo analysis of the OECD POV and LRTP Tool results for UV-328 with the same 
input values as in Table 22. The dispersion factor for each Tool input except the molecular weight 
is 10. 
Alternatively to the input data for UV-328 estimated with EPI Suite presented in Table 22 above, 
the logKAW may be obtained from the Henry’s law constant estimated by OPERA or calculated 
from experimental vapour pressure and water solubility (Table 3). As shown in Table 24, the POV 
is virtually unaffected of the logKAW input value, whereas the values for CTD and TE are somewhat 
lower when the OPERA estimate is used. This finding is remarkable given the fact that the 
difference between the estimate from EPI Suite and the OPERA estimate is five orders of magnitude. 
However, further increasing the logKAW value, such as in the case of the calculated value in Table 
24 below, results in lower CTD and TE values. This is because then the KOA, which is KOA = 
KOW/KAW, has a value at which an appreciable fraction of the chemical is present in the gas phase 
and is degraded in the gas phase in competition to long-range transport. 

Table 24 . Impact of using different logKAW values as input (other input data unchanged). 
Input vales for logKAW OECD Tool generated values 

Method logKAW POV (days) CTD (km) TE (%) 
EPI Suite −10.6 196 2.8 × 103 12.4 
OPERA (Henry’s law constant)   −5.6 196 2.5 × 103   9.6 
Calculated from exp. vapour pressure 
and water solubility   −4.5 196 1.2 × 103   2.1 

However, the KAW does not influence the CTD in the way shown in Table 24 if one considers that 
the half-life in air estimated by AopWin is likely too short. AopWin is known to overestimate the 
reactivity with OH radicals of large molecules. This has been shown, for example for DDT. 
AopWin v1.92 gives for DDT a 2nd-order rate constant of 3.435 × 10−12 cm3/(molecule·s).  In 
contrast, Liu, Krüger and Zetzsch (2005)162 found a measured value of 5 × 10–13 cm3/(molecule·s) 
for DDT, which is by a factor of 7 lower than the value of AopWin. If one assumes a 7 times higher 
half-life in air also for UV-328, this gives a CTD and a TE for UV-328 of 2.5 × 103 km and 9.2%, 
respectively, even at a high logKAW (logKAW = −4.5).
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6.5 Analogues 

Table 25. Physico-chemical properties of UV-328 analogues. Values from EPI Suite™ v.4.10: a WSKOW v1.42 (from logKOW), b MPBPVP v1.43 (Modified 
Grain method), c KOAWIN v1.10 (KowWin v1.68), and d KOCWIN v2.00 (MCI method)22. 

 UV-320 UV-327 UV-350 M1** 

CAS RN 3846-71-7 3864-99-1 36437-37-3 84268-36-0 
Molecular weight (g/mol) 323.4 357.9 323.4 339.4 
a Water solubility (mg/L) 0.2 0.03 0.1 102.4 
b Vapour pressure (mmHg, 25 °C) 1.1 × 10−9 2.7 × 10−10 7.8 × 10−10 5.2 × 10−12 
c logKOW 6.3 6.9 6.3 3.3 
d logKOC 5.1 5.3 5.2 3.8 

 

   
 

 

  

 
 ** The estimated properties provided are for the neutral form of M1, based on the SMILES code CC(C)(C)C1=C(C(=CC(=C1)CCC(=O)O)N2N=C3C=CC=CC3=N2)O. 

However, M1 will mostly be in its anionic form in the environment, considering its pKa of 4.7±0.4 estimated by ACD/Labs and available in the Danish (Q)SAR database113. 
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6.6. Monitoring Data Studies  
6.6.1 Asia 

Table 26. UV-328 monitoring data studies summary in Asia. 
Location Matrix Others Average Max Min 
China 33 cities (mostly in economically developed 

provinces)163 
WWTP sludge (ng/g dw) 20.6 median, 2.5 × 103 

maximum, n = 60, 97% DF, 
18% of total BZTs 

57.3 213 3.5††, not 
detected (ND) 

Anning Sewage Plant, Lanzhou, Gansu 
Province164 

WW (µg/L) n = 1   ND 
PCPs (µg/L) n = 5, 80% DF  771 226††, ND 

Beijing18 WWTP biosolids (ng/g)  108  < limit of 
detection (LOD) 

Beijing156 food packaging (µg/g) n = 27, 4% DF  6.0  
Beijing157 beverage packaging (µg/g) n = 17, 12% DF  13.9 2.0, < limit of 

quantification 
(LOQ), ND 

Bohai and Yellow Seas, Shandong 
Peninsula165 

surface sediment (ng/g dw) n = 74 0.05 0.4 < method 
detection limit 
(MDL) 

Jinan, Shandong Province (two million local 
inhabitants)166 

WWTP effluent (ng/L) 57% DF  2.7  
WWTP sludge (ng/g dw) 15% DF  508 286 
WWTP influent (ng/L) 12% DF  9.9  

Kunming, Yunnan Province155 milk packing (µg/g) n = 1  24.8  
snack packing (µg/g) n = 1  30.5  

Pearl River Estuary141 marine wildlife muscles (ng/g lw): 
pelagic-neritic, bentho-pelagic and 
demersal fish, pelagic and demersal 
cephalopoda, and demersal 
crustaceans 

n = 24, 75% DF  259 0.8††, ND 

Pearl River Estuary132 bed sediment (ng/g dw) n = 27, 93% DF   17.9 0.4††, < LOQ 

Pearl River Estuary142 farmed red snapper carcasses  
(ng/g dw) 

n = 2, 50% DF   0.8 < LOQ 

wild fishes species carcasses  
(ng/g dw) 

n = 11   ND 

 
  †† Lowest detected value. 
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Location Matrix Others Average Max Min 
Shandong Province167 WWTP influent (ng/L) n = 4, 50% DF   2.9 2.6††, ND 

WWTP effluent (ng/L) n = 4, 50% DF   0.6 ND 
river (ng/L) n = 4   ND 

Songhua River, Northeast (mainly 
residential)168 

WWTP influent (ng/L) n = 81, 94% DF  9.6 29 0.3 
WWTP A/O sludge (ng/g dw) n = 6, 100% DF  115 163 93.3 
WWTP dewatered sludge (ng/g dw) n = 5, 100% DF  89.3 121 39.6 

Songhua River, Northeast169 sediment (ng/g dw) n = 6, 100% DF  3.8 7.1 2.1 
WWTP sludge (ng/g dw) n = 5, 100% DF  1.3 × 103 5.92 × 103 40.6 

India Rivers Kaveri, Vellar, Thamiraparani of 
Tamil Nadu170 

water, river (ng/L) n = 59, 30–38% DF 
 

5.2 ND 
sediment, river (ng/g) n = 58, 80–88% DF 

 
4.3 ND 

fish muscle, river (ng/g) n = 14, 50–92% DF 
 

6.1 ND 
Japan Five WWTPs, located in an unnamed town 

(population 680,000)120 
WWTP influent (ng/L)  34 52 18 
WWTP effluent (ng/L)  2.6 2.9 2.1 
WWTP sludge (ng/g dw)  510 570 430 

Ariake Sea27 tidal flat and shallow water organisms 
(ng/g ww) 

n = 28, 89% DF   55 0.2††, < 0.15 

sediments (ng/g dw) n = 16, 100% DF   320 2.6 
Ariake Sea30 blubber of finless porpoises (ng/g 

ww) 
n = 5, 100% DF  29 64 11 

Saitama Prefecture171 water from streams (ng/L) n = 2, 50% DF  70 
  

WWTP effluents (ng/L) n = 4, 75% DF  62 88 47 
water from heavily polluted rivers 
(ng/L) 

n = 6, 67% DF  701 4.8 × 103 149 

water from moderately polluted rivers 
(ng/L) 

n = 12, 67% DF  152 583 30 

water from background sites (ng/L) n = 5 
  

ND 
sediment from streams (µg/kg) n = 2, 100% DF  102 1.2 × 103 10 
sediment from WWTP effluents 
(µg/kg) 

n = 4, 75% DF  13 85 10 

sediment from heavily polluted rivers 
(µg/kg) 

n = 6, 100% DF  117 1.7 × 103 21 

sediment from moderately polluted 
rivers (µg/kg) 

n = 12, 75% DF  59 213 10 
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Location Matrix Others Average Max Min 
sediment from background sites 
(µg/kg) 

n = 5, 60% DF  58 89 29 

Not described127 road dust (ng/g dw) n = 9, 100% DF  
 

40 2.0 
marine mammal blubber (ng/g ww) n = 29, 66% DF  

 
70 

 

sediment cores (ng/g dw) n = 2, 100% DF  
 

10 4.0 
Okinawa Island: seawater of beaches and 
coral reefs47 

seawater at beach sites (ng/L) n = 23, 61% DF   287 2.8††, ND 

seawater at river and coral reef sites 
(ng/L) 

n = 15, 60% DF   263 5.7††, ND 

Mukojima Island99 black-footed albatross (µg/g-plastic, 
PP fragment) 

n = 194 (plastic fragments), 
1% DF 

 1.4  

Awashima Island100,124 streaked shearwater chicks from 
semi-field conditions (µg/g-lipid) 

n = 21, liver, adipose tissue, 
preen gland oil 

 ca. 5 ca. 0.4 

Philippines Malate (residential), Payatas (close to a 
municipal dumping site)122 

residential, house dust (ng/g) 27.0 median, n = 17, 82% DF 50 304 ND 
municipal dump, house dust (ng/g) n = 20, 85% DF  18 48 ND 

Malate (residential), Payatas (close to a 
municipal dumping site)154 

house dust (ng/g) same values as122    

Manila Bay26 marine fish muscle (ng/g lw): 
demersal and pelagic fish 

n = 22, 88% DF 34.2 563 1.5††, ND 

Manila Bay150 fish muscle (ng/g lw) n = 5, 100% DF  
 

179 18.4 
Republic of 
Korea 

Geoje Island86 new plastic (ng/g) n = 27, 100% DF  
 

770 2.7 
marine plastic debris (ng/g) n = 29, 97% DF  

 
1.6 × 103 1.5††, ND 

Geoje Island158 marine plastic debris qualitative analysis, n = 19, 
16% DF  

   

new plastic qualitative analysis, n = 25, 
31% DF  

   

Residential (Seoul, Pyeongchon), industrial 
(Ansan), rural (Jeju)139 

human breast milk (ng/g lw) 39.7 median, n = 208, 98% DF  
 

334 < LOQ 

Several 
countries 

Cambodia, China, Hong Kong, India, 
Indonesia, Japan, Republic of Korea, 
Malaysia, Philippines, USA, Vietnam28 

mussels (ng/g lw) n = 68, 65% DF   830 31.0††, ND 

Cambodia, China, Hong Kong, India, 
Indonesia, Japan, Republic of Korea, 
Malaysia, Philippines, Vietnam144 

tidal flat and shallow water organisms 
(ng/g lw): whole body, liver 

n = 45 (1998–2005), n = 51 
(2001–2005) 

  460 1.0 
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Location Matrix Others Average Max Min 
Japan, Republic of Korea, China, India, 
Spain, Poland, USA29 

adipose tissue (ng/g lw) n = 93, 45% DF   35 (Japan), 20 
(Republic of 
Korea), 6.0 
(Spain) 

2.0 (USA) ††, ND 
(Poland) 

foodstuff (ng/g ww): seafood, meat, 
vegetables, cereals, dairy products 

n = 30, 47% DF   1.7 (seafood), 
1.0 (meat), 0.5 
(fruit) 

0.2 (vegetables), 
ND (dairy) 

Japan, Philippines, Vietnam140 human breast milk (ng/g lw) n = 87, 16% DF  1.2 42 < MDL 

6.6.2 Europe 

Table27. UV-328 monitoring data studies summary in Europe. 
Location Matrix Others Average Max Min 

Germany River Rhine172 suspended solids (ng/g dw) n = 4, 25% DF   26 ND 

Rivers Rhine, Saale, Saar, Elbe, and 
Moselle147 

river sediments (ng/g) 4.6 median, n = 8, 100% DF   10 2.0††, ND 

suspended particulate matter (ng/g) n = 5, 100% DF   15 5.0††, ND 

bream liver (ng/g) n = 4, 100% DF   40 1.0††, ND 

Denmark Faroe Islands99 northern fulmar (µg/g-plastic, PP 
fragment) 

n = 194 (plastic fragments), 
1% DF 

 1.1  

Norway Arctic (Svalbard, Zeppelin mountain and 
Kongsfjord area), hot/urban spot (Tromsø 
area)46 

Arctic air (pg/m3) n = 5 
  

< 0.5 

common eider eggs (ng/g ww) n = 5, 100% DF  
 

0.3 0.1 

European shag eggs (ng/g ww) n = 5, 60% DF   0.2 < 0.2 

kittiwake eggs (ng/g ww) n = 5, 100% DF   0.3 0.1 

glaucous gull eggs (ng/g ww) n = 5, 60% DF   0.3 < 0.1 

polar bear blood plasma (ng/g ww) n = 10   < 0.3 

mink liver (ng/g ww) n = 5, 100% DF   0.4 0.1 

common gull eggs (ng/g ww) n = 5, 60% DF   0.2 < 0.2 

WWTP effluent (ng/L) n = 6, 100% DF  
 

57 7.0 

River Alna148 water (ng/L) n = 2, 100% DF   1.9 1.0 

suspended particulate matter (ng/g 
dw) 

n = 2, 100% DF   53 39 
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Location Matrix Others Average Max Min 

benthic macroinvertebrate (ng/g ww) n = 2   < 1.0 

moss and periphyton (ng/g ww) n = 3, 100% DF   17.7 7.4 

brown trout whole body (ng/g ww) n = 2, 100% DF   0.7  

brown trout muscle/liver (ng/g ww) n = 2, 100% DF   0.5 0.4 

Tromsø/Tomasjord, Oslo/Oslofjord, 
Ottestad/Lake Mjosa145 

WWTP effluent (ng/L)  
  

< 5.0 

WWTP sludge (ng/g dw)  
  

< 11 

landfill leachate (ng/L)  
  

< 5.0 

sediment (ng/g dw) 12.5 median 
 

25.1 3.2††, < 25 

marine and freshwater biota (ng/g): 
fish, crustaceans 

cod (liver), n = 15, 20% DF; 
not present in other species 

 
19.5 ND 

Tromsø/Tomasjord, Oslo/Oslofjord, 
Ottestad/Lake Mjosa146 

biota (ng/g ww) 20% DF 
 

19 ND 

WWTP effluent (ng/L) n = 15, 7% DF  
 

81 < 5.0 

WWTP sludge (ng/g dw) n = 10 
  

< 5.0 

water leachate (ng/L) n = 6 
  

< 5.0 

particulate leachate (ng/g dw) n = 6 
  

< 5.0 

lake sediment (ng/g dw) n = 10, 50% DF  
 

25 3.0††, < 25 

Oslo area173 sewage water (ng/L) n = 7, 100% DF  68 22.0 

surface water (ng/L) n = 9, 100% DF  17 0.8 

sediment (ng/g dw) n = 5, 60% DF  21 1.7††, < 2.5 

common mussel (ng/g ww) n = 5, 20% DF  0.7 < 0.6 

gull egg (ng/g ww) n = 10, 100% DF  60 0.4 

settled floor dust (ng/g) n = 26, 100% DF  1.8 × 103 0.9 

indoor air (ng/m3) n = 24, 100% DF  5.3 0.1 

Spain Gran Canary Island174 WWTP water (ng/L) 
  

6.0 × 104 1.7 × 104 

Gran Canary Island175 beach seawater (ng/L) n = 12   < LOD 

WWTP effluent (ng/L) n = 17, 71% DF   13 6.2††, < LOD 

Five WWTPs in the Gran Canary Island134  WWTP influent (ng/L)   238 22.6 
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Location Matrix Others Average Max Min 

WWTP effluent (ng/L)   28.4  

marine sediments (ng/kg dw)   1.8 × 103 347 

Gran Canary Island135 seawater from touristic beaches present, but no values    

Gran Canary Island176 marine outfall (ng/g) n = 4, 75% DF   24 20.7††, < LOQ 

WWTP sludge (ng/g) n = 3, 67% DF   12.2 0.9††, < LOD 

beach seawater (ng/L) n = 3   < LOD 

Northwest177 WWTP sludge (ng/g) n = 8, 88% DF  
 

152 20††, ND 

sediment (ng/g) n = 1, 100% DF  
 

20 
 

Not described153 indoor dust (ng/g) n = 10, 100% DF  91.0 149 46 

Not described178 river and marine sediment (ng/g) n = 6, 100% DF  
 

56 7.9 

Not described179 WWTP influent (ng/L) n = 5, 80% DF  
 

19 1.0††, ND 

Tarragona, industrial parks180 Constantí: particulate phase of 
outdoor air (pg/m3) 

n = 10, 70% DF 20 43 ND 

Tarragona harbour: particulate phase 
of outdoor air (pg/m3) 

n = 10, 100% DF 14 21 6.5 

Sweden Background (Gårdsjön and Sandsjön) and 
urban sites (Stockholm and Borås)43 

storm water (ng/L) n = 6, 75% DF  
 

1.3 0.2††, < 0.1 

surface water (ng/L) n = 6, 100% DF  
 

4.1 1.7 

air (ng/m3) n = 8 
  

< 0.02 

air deposition (ng/m2 day) n = 4 
  

< 70 

sediment (µg/kg dw) n = 6, 67% DF  
 

1.3 < 0.7 

fish whole body (µg/kg dw) n = 4 
  

< 0.3 

landfill effluent particles (µg/kg dw)  n = 1, 100% DF  
 

3.1 
 

landfill effluent (ng/L) n = 3, 100% DF  
 

91 7.0 

WWTP effluent particles (µg/kg dw) n = 1 
  

< 110 

WWTP effluent (ng/L) n = 5, 100% DF  
 

15 6.8 

WWTP sludge (µg/kg dw) n = 8, 50% DF  
 

37 2.4††, ND 

soil (µg/kg dw) n = 4, 25% DF  
 

0.74 2.4††, < 0.4 
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Location Matrix Others Average Max Min 

Retailers with garments made worldwide151 clothing textile samples (ng/g) n = 27, 15% DF   85.3 47.8††, ND 

Stockholm, retailers available in up to 88 
countries worldwide152 

garments (ng/g) n = 26, 8% DF   106 8.0††, ND 

Several 
countries 

Germany, Norway, Sweden, Netherlands, 
Poland: North (Skagerrak and Kattegat 
regions), Baltic (German Bight and German 
Baltic Sea) Seas, Rhine-Meuse-Delta and the 
Oder Lagoon181 

sea surface sediments (ng/g dw)  n = 48, 31–50% DF  0.1 0.9 < MDL 

coastline sediments (ng/g dw) n = 8 
 

0.15 < MDL 

Portugal (Lisbon), Spain (Northwest)136 WWTP influent (ng/L) n = 3, 100% DF  
 

76 53 

WWTP effluent (ng/L) n = 3, 33% DF  
 

21 ND 
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6.6.3 North America 

Table28. UV-328 monitoring data studies summary in North America. 
Location Matrix Others Average Max Min 
Canada Arctic45 black-legged kittiwakes (pg/g ww): 

Prince Leopold Island (eggs, liver) 
n = 6 (eggs), n = 5 (liver)   < 450 (eggs), < 

990 (liver) 
northern fulmars (pg/g ww): Prince 
Leopold Island (eggs, liver), Labrador 
Sea (liver) 

n = 5 (eggs), n = 19 (liver), 
11% DF 

 3.8 × 103 (liver) < 450 (egg), < 
990 (liver) 

seal (liver, pg/g ww): Resolute Bay, 
Sachs Harbour, Arviat, Lake Melville 

n = 14   < 900 

Not described133 WWTP influent (ng/L) 45.1 median, n = 34, 97% DF  34.4 126 < LOQ 
WWTP effluent (ng/L) 3.6 median, n = 34, 79% DF  2.6 63.1 < LOQ 
WWTP biosolids (ng/g dw) 239 median, n = 39, 92% DF  140 824 < LOQ 

Not described137 WWTP influent (ng/L) n = 9, 100% DF  
 

107 8.3 
WWTP effluent (ng/L) n = 9, 100% DF  

 
4.0 0.5 

WWTP biosolids (ng/g dw) n = 12, 100% DF  
 

278 39 
surface water (ng/L) n = 32, 37.5% DF  

 
1.5 0.05 

sediment (ng/g dw) n = 19, 100% DF  
 

16 0.3 
sediment core, 1975 to 2013 (ng/g 
dw) 

n = 16, 100% DF  
 

77 36 

Southern Ontario, urban creek125 water (ng/L) n = 12   < 0.65 
sediment (ng/g dw) 0.4 median, n = 12, 100% DF  0.4 3.0 0.3 
biota whole body (ng/g lw): crayfish, 
chub, shiner 

n = 55, 33 – 57% DF   1.3 × 103 < 0.4 

Southern Ontario, urban creek143 fish plasma (ng/g ww) n = 14   ND 
fish liver (ng/g ww) n = 17, 100% DF   20.7 0.6 
fish bile (ng/g ww) n = 17, 0–25% DF   10.2 ND 
fish carcass (ng/g ww) n = 18, 33–75% DF   3.9 ND 

Toronto, watershed126 suspended sediment solids (ng/g) n = 168, 68% DF  240 (urban), 
22.0 (rural) 

1.2 × 103 0.8††, ND 

St. Lawrence River36 surface water (ng/L) n = 8, 100% DF  3.0 1.2 
Northern pike liver (ng/g lw) n = 40, 40% DF  40.2 < 3.2 

USA Narragansett Bay, Rhode Island11 WWTP effluent (ppb) n = 1, 100% DF   3.0 × 103  
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Location Matrix Others Average Max Min 
river water (ppb) n = 25, > 32% DF   40 0.5 
river sediment (ppm) n = 25, 100% DF   300 0.6 

Narragansett Bay, Rhode Island20 Narragansett Bay sediment (ng/g) approximation  7.0 × 104 2.0 × 104 
Salem Sound sediment (ng/g) approximation  3.5 × 104 1.0 × 103 

Narragansett Bay, Rhode Island21 sediment cores (ng/g dw) n = 3, 100% DF   1.2 × 103 20 
Narragansett Bay, Rhode Island128 clams, industrial pollution 

background (ng/g ww) 
n = 13, 46% DF   65 7.0 

clams, unpolluted background (ng/g 
ww) 

n = 1, 100% DF   11  

Narragansett Bay, Rhode Island130 river sediment cores (µg/g dw)   7.5  
Narragansett Bay, Rhode Island123 WWTP effluent (ppm)   4.7 0.6 

river water (ppm) n = 16  0.01 0.1 
sediment (ppm) n = 19  100 1.0 

Narragansett Bay, Rhode Island138 WWTP sludge (µg/g dw)   180  
WWTP influent (mg/tank/99days)   276 34.4 

Narragansett Bay, Rhode Island131 river sediment cores (µg/g dw) n = 2, 100% DF   25  
Saginaw and Detroit Rivers169 sediment (ng/g dw) n = 6, 83% DF  116.0 224 0.7 
San Francisco Bay182 water (ng/L)   17 < 1.0 

sediment (ng/g dw)   9.0 < 1.0 
Tern Island, Hawaii100,124 black-footed albatross (ng/g lw) n = 18  4.8 2.8 
Kauai Island, Hawaii87 large plastic fragments (1.5–8 cm) 

(µg/g-plastic) 
n = 23, 0.04% DF   0.2 < LOQ 

Several 
countries 

USA, Canada: Great Lakes (Lake Superior, 
Lake Huron, Lake Erie, Niagara River, Lake 
Ontario)44 

Granite Island (pg/g ww): herring gull 590 median, n = 10, 100% DF  
 

9.4 × 103 130 
Agawa Rocks (pg/g ww): herring gull 
eggs 

583 median, n = 10, 100% DF  
 

3.0 × 103 190 

Chantry Island (pg/g ww): herring 
gull eggs 

307 median, n = 10, 90% DF   1.1 × 103 < 70 

Middle Island (pg/g ww): herring gull 
eggs 

497 median, n = 10, 100% DF  1.3 × 104 94 

Port Colborne (pg/g ww): herring gull 
eggs 

226 median, n = 10, 100% DF  1.7 × 103 73 

Weseloh Rocks (pg/g ww): herring 
gull eggs 

233 median, n = 6, 83% DF   310 < 70 
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Location Matrix Others Average Max Min 
Hamilton Harbour (pg/g ww): herring 
gull eggs 

693 median, n = 10, 100% DF   2.6 × 103 310 

Thunder Bay-Pie Island (pg/g ww): 
lake trout whole body 

n = 5, 20% DF  
 

570 < 80 

Marathon (pg/g ww): lake trout whole 
body 

n = 5 
  

< 80 

Whitefish Bay (pg/g ww): lake trout 
whole body 

n = 10, 40% DF  
 

6.7 × 103 < 80 

Whitefish Bay (pg/g ww): whole 
body 

pooled samples: deep water 
sculpin (n = 35–60), slimy 
sculpin (n = 20), smelt (n = 
12), plankton (n = ?), mysis (n 
= ?) 

  < 80 

Goderich (pg/g ww): lake trout whole 
body 

n = 5, 20% DF   4.3 × 103 < 80 

Dunkirk (pg/g ww): lake trout whole 
body 

n = 5, 40% DF   1.4 × 103 < 80 

Niagara-on-the-Lake (pg/g ww): lake 
trout whole body 

2.2 × 103 median, n = 5, 100% 
DF  

 6.4 × 103 1.0 × 103 

Lake Erie western basin (pg/g ww): 
walleye whole body 

n = 5   < 80 

USA (Charleston Harbour, South Carolina), 
Canada (Hamilton Harbour and Lake Joseph, 
Ontario), Great Lakes48 

blood plasma of lake trout (pg/g ww) 465 median, n = 4, 50% DF   816 < 540 
blood plasma of smallmouth bass 
(pg/g ww) 

n = 3   < 540 

blood plasma of snapping turtle (pg/g 
ww) 

n = 10   < 540 

blood plasma of double-crested 
cormorants (pg/g ww) 

240 median, n = 20, 30–60% 
DF  

 2.1 × 103 < 540 

blood plasma of gizzard shad (pg/g 
ww) 

762 median, n = 4, 50% DF   3.1 × 103 < 540 

blood plasma of brown bullhead (pg/g 
ww) 

411 median, n = 4, 50% DF   667 < 540 

blood plasma of largemouth bass 
(pg/g ww) 

n = 4, 25% DF   1.4 × 103 < 540 

blood plasma of rock bass (pg/g ww) n = 4   < 540 
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Location Matrix Others Average Max Min 
blood plasma of common carp (pg/g 
ww) 

776 median, n = 3, 67% DF   3.8 × 103 < 540 

USA (Sarasota Bay, Florida), Canada (St. 
Lawrence River, Ontario)49 

dolphin plasma (pg/g ww) n = 4, 50% DF  
 

934 472††, < LOQ 

Northern pike plasma (pg/g ww) n = 10 
 

 < LOQ 
white sucker whole body (pg/g ww) n = 3, 67% DF   3.9 × 103 242††, < LOQ 

6.6.4 Oceania 

Table29. UV-328 monitoring data studies summary in Oceania. 
Location Matrix Others Average Max Min 

Australia Port Philip Bay, Victorian estuaries183 water (ng/L) n = 4, 100% DF  
 

216 48.4 

sediment (µg/kg dw) n = 4, 75% DF  
 

18.1 15.5 
 
 

     

 


