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摘 要：目的　探究 8 种多环芳烃（PAH8）联合暴露的大鼠肝脏毒性，利用基准剂量法（BMD）获得 PAH8 致肝脏毒

性的基准剂量 95% 置信区间下限值（BMDL）。方法　雄性 SD 大鼠随机分为 5 组，每组 10 只，分别按照 0、10、50、

250 和 1 000 μg/kg·BW 剂量的 PAH8 连续染毒 30 d 后处死大鼠，计算脏器系数，进行肝脏病理学检测和油红 O 染

色，检测血清谷丙转氨酶、谷草转氨酶、丙二醛、谷胱甘肽过氧化物酶（GSH-Px）、甘油三酯（TG）、总胆固醇（TC）的水

平及肝脏 TG、TC 含量。选择具有统计学意义、毒理学意义和剂量效应趋势的肝脏毒性数据，利用 BMDS 3. 2 软件

进行 BMD 分析，选择最佳拟合模型得到 BMDL 值。结果　1 000 μg/kg·BW 剂量组大鼠肝脏系数较对照组显著升

高（P<0. 05）。PAH8 染毒后部分大鼠肝脏出现细胞水肿、炎性浸润、脂肪变性等病理改变。10~250 μg/kg·BW 剂量

组血清 GSH-Px 较对照组显著升高（P<0. 01），但 1 000 μg/kg·BW 剂量组 GSH-Px 显著降低（P<0. 001）。肝脏中 TC
含量呈现剂量效应趋势，1 000 μg/kg·BW 剂量组较对照组显著升高（P<0. 001）。其他指标与对照组相比均无显著

性差异（P>0. 05）。利用肝脏 TC 含量进行 BMD 分析，选择 Hill 模型得到 PAH8 致大鼠肝脏毒性的 BMDL 和 BMD
分别为 47. 61 和 213. 52 μg/kg·BW。根据肝脏 TC 含量得到 PAH8 的未观察到有害作用水平（NOAEL）和观察到有

害作用的最低水平（LOAEL）分别为 250 和 1 000 μg/kg·BW。结论　PAH8 联合暴露引起肝脏脂质异常蓄积，致大

鼠肝脏毒性的 BMDL 为 47. 61 μg/kg·BW，低于相应的 NOAEL/LOAEL 值。
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Abstract： Objective　 To investigate the hepatotoxicity induced by the combined exposure of eight types of PAHs 
（PAH8） in rats， the lower limit of the 95% confidence interval of benchmark dose （BMDL） of PAH8-induced 
hepatotoxicity was determined using the benchmark dose （BMD） method. Methods　Male SD rats were randomly divided into 
five groups （10 rats in each group） and were exposed to PAH8 at doses of 0， 10， 50， 250， and 1 000 μg/kg·BW， 
respectively.  Rats were sacrificed after 30 d， and organ coefficients were calculated.  Liver pathological examination and oil-
red O staining were performed.  Serum alanine aminotransferase， aspartate aminotransferase， malondialdehyde， glutathione 
peroxidase （GSH-Px）， triglyceride （TG）， total cholesterol （TC） levels， and liver TG and TC levels were measured.  
Hepatotoxicity data with statistical significance， toxicological significance， and dose-effect trend were selected.  BMD analysis 
was performed using the BMDS 3. 2 software.  BMDL values of PAH8-induced hepatotoxicity in rats were obtained by choosing 
the optimal fitting model. Results　The liver coefficient of the 1 000 μg/kg·BW group was significantly higher than that in the 
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control group （P<0. 05）.  After PAH8 exposure， some rats showed pathological changes， such as cell edema， inflammatory 
infiltration， and liver steatosis.  Serum GSH-Px in the 10-250 μg/kg·BW group was significantly higher than that in the control 
group （P<0. 01） but significantly decreased in the 1 000 μg/kg·BW group （P<0. 001）.  The TC content in the liver showed a 
dose-dependent trend and increased significantly in the 1 000 μg/kg·BW group （P<0. 001）.  No significant changes in other 
indexes were observed compared with the control group （P>0. 05）.  Liver TC content was used for BMD analysis， and the 
BMDL and BMD of PAH8 based on the Hill model were 47. 61 and 213. 52 μg/kg·BW， respectively.  The non-observed 
adverse effect level and lowest observed adverse effect level of PAH8 were 250 and 1 000 μg/kg·BW， respectively.
Conclusion　 Combined exposure to PAH8 caused abnormal lipid accumulation in the liver， and the BMDL value of liver 
toxicity in PAH8 rats was 47. 61 μg/kg·BW， which was lower than the NOAEL/LOAEL.
Key words： Polycyclic aromatic hydrocarbons； combination exposure； hepatotoxicity； benchmark dose

多 环 芳 烃（Polycyclic aromatic hydrocarbons，
PAHs）是一类由两个或多个苯环组成的碳氢化合

物，主要来源于有机物的不完全燃烧或裂解［1］。

PAHs 属于典型的持久性有机污染物，可在空气、土

壤、水等多种环境介质中转移，并可通过呼吸道、消

化道、皮肤途径暴露于人体。在非吸烟、非职业暴

露人群中，膳食摄入是最主要的暴露途径［2］。大量

研究表明，PAHs 具有致癌、致畸、致突变的“三致作

用”，其中苯并［a］芘致癌性最强，被国际癌症研究机

构列为人类致癌物（Ⅰ类），其他多种 PAHs 如苯并

［a］蒽、䓛、二苯并［a， h］蒽、二苯并［a， l］芘等被归

为人类可能致癌物（Ⅱ类）［3］。除致癌性外，PAHs 还

能引起肝毒性、神经毒性、生殖发育毒性、免疫毒性

等多种非致癌毒性［4］。

PAHs 种类众多，在目前发现的 200 多种 PAHs
中 ，有 16 种 被 欧 洲 食 品 安 全 局（European Food 
Safety Authority，EFSA）列 为 食 品 中 优 先 控 制 的

PAHs。其中苯并［a］芘致癌性强、研究数据充分，因

此通常以苯并［a］芘作为食品中总体 PAHs 替代指标

进行 PAHs 风险管控。然而由于环境中 PAHs 以混

合物形式存在并暴露于人体，单一化合物不能代表

整体 PAHs 的暴露，因此利用 1 种化合物去评估总体

PAH 暴露并不科学［5］。EFSA 于 2008 年对食品中

PAHs 进行重新评估后，基于其在食品中较高的检出

率和较强的毒性，提出以 4 种多环芳烃（PAH4，包括

苯并［a］芘、䓛、苯并［a］蒽、苯并［b］荧蒽）或 8 种多环

芳烃（PAH8，包括苯并［a］芘、䓛、苯并［a］蒽、苯并［b］
荧蒽、苯并［k］荧蒽、二苯并［a，h］蒽、茚并［1，2，3-c，
d］芘、苯并［ghi］苝）作为总体 PAHs 替代指标更加合

适［6］。同时 EFSA 指出，由于 8 种 PAHs 在体内/体

外实验中均显示出致癌性和基因毒性，并在致癌性

煤焦油中被检出，因此需要特别关注［6］。

传统的毒理学研究主要针对单个 PAHs 化合物，

且主要集中于致癌性研究，研究的靶器官多为肺，而

近年来对肺以外器官的研究逐渐增多。肝脏作为机

体最大的解毒器官，容易遭受有毒化合物的危害。

动物研究表明，PAHs 可诱导肝脏毒性［7-9］，最近一篇

人群研究也提示，PAHs 与非酒精性脂肪肝的发生存

在相关性［10］。此外，目前尚缺乏对 PAHs 联合暴露

的准确毒性参考阈值和剂量 -反应关系研究。过去

主 要 使 用 未 观 察 到 有 害 作 用 水 平（No observed 
adverse effect level， NOAEL）和观察到有害作用的最

低水平（Lowest observed adverse effect level， LOAEL）
法推导化合物的毒性阈值，然而 NOAEL/LOAEL 法

存在较大局限性，目前国际上推荐使用基准剂量法

（Benchmark dose，BMD）法代替。BMD 是指引起某

一特定水平不良反应发生时的剂量，通常以 95% 置

信 区 间 的 下 限 值（Lower limit of 95% confidence 
interval of benchmark dose，BMDL）作为 NOAEL 值的

替代［11］。相对 NOAEL/LOAEL，BMD 法用于推导化

合物毒性参考阈值更加科学。因此，本研究拟探究

PAH8 联合暴露的肝脏毒性，并采用基准剂量法推

导 PAH8 联合暴露的毒性参考阈值，为进一步开展

PAHs 联合暴露毒性研究提供参考。

1　材料与方法

1. 1　主要仪器与试剂

电子天平（中国英衡公司），分析天平（德国

Sartorius 公司），超纯水仪（美国 Millipore 公司），超

声波破碎仪（美国 SCIENIZ 公司），研磨匀浆仪（武

汉赛维尔生物科技有限公司），多功能酶标仪（瑞士

TECAN 公司），光学显微镜（广州明美光电技术有限

公司）。

8 种多环芳烃样品（美国 Sigma 公司），谷丙转

氨酶（Alanine aminotransferase，ALT）、谷草转氨酶

（Aspartate aminotransferase， AST） 、 丙 二 醛

（Malondialdehyde，MDA）、谷 胱 甘 肽 过 氧 化 物 酶

（Glutathione peroxidase，GSH-Px）检测试剂盒（南京

建 成 生 物 工 程 研 究 所），甘 油 三 酯（Triglyceride，
TG）、总胆固醇（Total cholesterol，TC）检测试剂盒（中

生北控生物科技股份有限公司）。
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1. 2　方法

1. 2. 1　动物分组和染毒

50 只 7 周龄雄性 SD 大鼠购于北京维通利华实

验动物技术有限公司，许可证编号 SCXK（京）2019-

0010。动物饲养于华中科技大学同济医学院农药

毒理研究中心，设施许可证号：SYXK（鄂）2019-

0046，实 验 伦 理 批 准 号 ：S2954。 环 境 温 度（22±
2） ℃，相对湿度 30%~50%，采用 12 h 明暗交替光照

系统，自由进食和饮水。大鼠适应性喂养 1 周，于

第 8 周龄时根据体质量随机分为 5 组：溶剂对照组

（玉米油）和 4 个剂量组（PAH8 染毒剂量：10、50、
250、1 000 μg/kg·BW），每组 10 只。其中高剂量

（1 000 μg/kg·BW）约为 EFSA 确立的 PAH8 致癌效

应 BMDL10（0. 49 mg/kg·BW）的 2 倍［6］，既往研究发

现，10 μg/kg·BW 剂量的苯并［a］芘经口染毒即可

引起大鼠血清甘油磷脂代谢异常［12］，因此本研究将

10 μg/kg·BW 作为低剂量，以一定倍数设置其他剂

量。根据我国食品中 8 种多环芳烃的实际检出量，

将 8 种多环芳烃按照一定比例（苯并［a］芘∶苯并［a］
蒽∶䓛∶苯并［b］荧蒽∶苯并［k］荧蒽∶二苯并［a，h］蒽∶

苯并［ghi］苝∶茚并［1，2，3-cd］芘=0. 99∶2. 92∶2. 68∶
1. 68∶0. 67∶0. 71∶0. 81∶0. 60，m∶m）配制成 PAH8-

玉米油溶液，采用倍比稀释法配制不同剂量 PAH8
溶液。每日以 1 mL/kg 的体积灌胃大鼠，连续染毒

30 d。染毒结束后以 10% 水合氯醛腹腔注射麻醉

大鼠，摘眼球取血，处死并解剖大鼠取脏器。

1. 2. 2　肝脏病理学检测

取新鲜肝脏组织块（大小约 1 cm3）置于 4% 多

聚甲醛固定，24 h 后脱水、包埋、切片，然后进行

H&E 染色，光学显微镜下拍片观察并记录肝脏病理

学改变。

1. 2. 3　肝脏油红 O 染色

取肝脏组织（大小约 1 cm3），液氮速冻，由武汉

赛维尔生物科技有限公司进行冰冻切片和油红 O
染色，光镜下拍片观察。利用 Image-Pro Plus 6. 0 软

件对油红 O 染色结果进行半定量分析。

1. 2. 4　生化指标检测

1. 2. 4. 1　血清指标检测

大鼠血液取出后静置 30 min，随后 3 000 r/min
离心 15 min，离心半径 10 cm，取血清分装备用，采

用试剂盒检测血清中 ALT、AST、MDA、GSH-Px、TG
和 TC 的水平。

1. 2. 4. 2　肝脏 TG、TC 检测

准确称取 50 mg 肝脏样本置于 2 mL 离心管中，

加入 450 μL 异丙醇，使用研磨仪匀浆后于 4 ℃静置

48 h，随后 3 500 r/min 离心 10 min，取上清液，采用

试剂盒测定肝脏中 TG、TC 的含量。

1. 2. 5　BMD 分析

1. 2. 5. 1　毒性数据筛选

参照吴智君等［13］的方法，在试验设计合理，数

据质量可靠的前提下，选择具有统计学意义、毒理

学意义以及显著剂量效应趋势的毒性数据进行

BMD 分析。

1. 2. 5. 2　模型选择与参数设置

采用美国环境保护署开发的 BMDS 3. 2 软件进

行 BMD 分析，BMDS 3. 2 软件基于频率论法和最大

似然估计得到最终结果，最优模型需根据拟合度

P 值 、残 差 、赤 池 信 息 标 准（Akaike’s information 
criterion，AIC）及视觉拟合效果进行选择［14］。

本次 BMD 分析选择 Exponential 模型、Hill 模

型、Linear 模型、Polynomial 模型和 Power 模型拟合数

据。根据 EPA 的指导原则，拟合模型需满足拟合度

P>0. 1，残差绝对值≤2，当多个模型推导出的 BMDL
相差很大时（>3 倍），则选择其中最小的 BMDL 为最

佳；当多个模型的 BMDL 值很接近（≤3 倍）时，根据

Akaike 信息量准则，选择 AIC 最小的模型对应的

BMDL 值［15］。在本次 BMDL 推导中，根据 EPA 的建

议，各模型优先选择限值参数（Frequentist）。基准反

应（Benchmark response，BMR）是指在生物学意义上

可接受的变化水平（即不产生有害作用的水平），目前

国际上没有确定统一的 BMR 值，各机构均认可 BMR
的选择范围为 1%~10%，同时需将生物学意义的水平

作为 BMR 的重要考量。对于连续型变量，在无法确

定 BMR 时，EPA（2012）推荐使用与对照组平均值相

差一个标准差（1SD）的水平作为 BMR［15］。因此，本次

BMDL 推导时，BMR 选择为 1SD。在参数设置中，将

风险类型（Risk type）设为额外风险（Extra risk）。置

信区间为 95%，不良效应方向（Adverse direction）为

“增加（up）”，背景参数为“估计（estimated）”，数据分

布类型选择对数正态分布（Log-normal）。

1. 3　统计学分析

采用 SPSS 23. 0 软件进行统计学分析，满足参

数检验的数据进行单因素方差分析，以平均值±标

准差（x̄±s）进行统计描述，P<0. 05 表示差异具有统

计学意义。

2　结果

2. 1　PAH8 染毒对大鼠体质量和脏器系数的影响

如图 1 所示，PAH8 染毒期间，各组大鼠体质量

变化无显著性差异。由表 1 可知，PAH8 染毒 30 d
后，1 000 μg/kg·BW 剂量组的肝脏系数（肝脏质量

与体质量的比值）较对照组显著增加（P<0. 05），其
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他脏器系数无显著改变（P>0. 05）。

2. 2　肝脏组织病理改变

如图 2 所示，PAH8 染毒 30 d 后，与对照组相

比，剂量组部分大鼠肝脏出现一定程度的病理损

伤，包括肝细胞水肿、脂肪变性、核固缩、淋巴细胞

浸润等。分析了各组大鼠肝脏病理改变的发生

率［16］，如表 2 所示，各组大鼠肝脏病理改变的发生

率无显著性差异（P>0. 05）。

2. 3　肝脏油红 O 染色

油红试剂能将细胞内的脂滴染成红色，如图 3
所示，各组大鼠肝脏中均出现不同程度的红色脂

滴，1 000 μg/kg·BW 剂量组红色脂滴更为明显，但

与对照组相比镜下脂滴所占面积比无显著性差异

（P>0. 05）。

2. 4　生化指标检测结果

如表 3 所示，PAH8 染毒 30 d 后，大鼠血清肝功

能指标 ALT、AST 无显著性改变，氧化应激相关指

标中，10~250 μg/kg·BW 剂量组的 GSH-Px 活力显

著高于对照组（P<0. 01），1 000 μg/kg·BW 剂量组

的 GSH-Px 活力显著低于对照组（P<0. 001）。MDA
含量无显著改变。血清 TG 和 TC 含量及肝脏 TG
含量较对照组均无显著改变。肝脏 TC 含量呈现剂

量反应趋势，与对照组相比，1 000 μg/kg·BW 剂量

组肝脏 TC 含量显著升高（P<0. 001）。

2. 5　BMD 分析

根据 1. 2. 5 数据筛选的原则，本研究中大鼠肝

脏 TC 含量变化具有剂效应趋势，与对照组相比，

1 000 μg/kg·BW 剂量组肝脏 TC 显著升高，差异具有

统计学意义（P<0. 001），且肝脏 TC 含量升高是肝脏

脂肪变性的表现，具有毒理学意义。因此选择肝脏

TC 含量进行 BMD 分析，结果见表 4。各拟合模型的

拟合度 P 值均大于 0. 1，残差绝对值均小于 2，同时各

模型推导的 BMDL 差异大于 3 倍，因此选择最小的

BMDL（Hill 模型），得出 PAH8 致大鼠肝脏 TC 升高的

图  1　PAH8 染毒期间大鼠体质量变化

Figure 1　Changes of body weight of rats during PAH8 exposure

注：A：对照组；B：10 μg/kg·BW；C：50 μg/kg·BW；D：250 μg/kg·BW；E：1 000 μg/kg·BW；

a：脂肪空泡；b：淋巴细胞浸润；c：肝细胞核固缩；d：细胞水肿

图  2　PAH8 染毒 30 d 后大鼠肝脏组织 H&E 染色（×400）
Figure 2　H&E staining of rats livers after PAH8 exposure for 30 d (×400)

表  1　PAH8 染毒 30 d 后大鼠脏器系数（n=10，%）

Table 1　Organ coefficients of rats after PAH8 exposure for 30 d (n=10, %)
剂量/(μg/kg·BW)

0
10
50

250
1 000

脏器

心

0.30±0.02
0.31±0.02
0.31±0.03
0.30±0.03
0.30±0.03

肝

2.82±0.39
2.88±0.28
2.83±0.25
2.85±0.22
3.01±0.28*

脾

0.17±0.01
0.18±0.02
0.17±0.02
0.17±0.02
0.18±0.04

肺

0.40±0.03
0.42±0.06
0.39±0.03
0.38±0.06
0.45±0.10

肾

0.74±0.03
0.76±0.09
0.72±0.05
0.73±0.05
0.75±0.06

睾丸

0.80±0.09
0.79±0.08
0.79±0.07
0.79±0.08
0.83±0.13

注：*表示与对照组相比，P<0.05

表  2　PAH8 染毒 30 d 后肝脏病理改变发生率

Table 2　Incidence of liver pathological alteration after PAH8 
exposure for 30 d

病变类型

水肿

脂肪变性

坏死

炎症反应

剂量/(μg/kg·BW)
0

1/10
1/10

0
1/10

10
1/10
2/10

0
1/10

50
1/10
2/10

0
1/10

250
1/10
3/10

0
2/10

1 000
2/10
4/10

0
4/10
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BMDL 和 BMD 分别为 47. 61 和 213. 52 μg/kg·BW。

2. 6　NOAEL/LOAEL 法

根据表 3 的结果，以肝脏 TC 含量变化为观察终

点，得到 PAH8 联合暴露致大鼠肝脏毒性的 NOAEL
为 250 μg/kg·BW，LOAEL 为 1 000 μg/kg·BW。

3　讨论

由于 PAHs 种类众多且主要以混合物的形式暴

露于人体，对 PAHs 开展联合暴露毒性研究已成为国

际 趋 势 。 欧 盟 于 2011 年 就 已 将 4 种 多 环 芳 烃

（PAH4）作为指标纳入食品污染物限量标准中［17］，而

我国现行《食品安全国家标准  食品中污染物限量》

（GB 2762—2017）仅规定食品中苯并［a］芘的含量。

由此可见我国涉及 PAHs 污染的食品安全标准与

国际不符，很容易导致产品出口的壁垒限制，因此

在国内开展 PAHs 联合暴露的毒性研究刻不容缓。

因此，本研究在课题组前期对 PAH4 的研究基础上，

进一步探究了 PAH8 联合暴露的大鼠肝脏毒性，并

利用基准剂量法推导了 PAH8 联合暴露的毒性参考

阈值，为开展 PAHs 联合毒性研究提供了数据。

在本研究中，PAH8 连续染毒 30 d 后大鼠肝脏

系数在 1 000 μg/kg·BW 组显著增加，病理学结果

显示剂量组大鼠肝脏出现一定程度的脂肪变性、肝

细胞水肿、肝小叶结构改变，说明 PAH8 联合暴露可

能引起一定程度的肝脏损伤。然而，可能由于损伤

程度较轻微，并不能引起血清 ALT、AST 显著改变。

GSH-Px 是体内一种重要的过氧化物分解酶，其作

用是催化谷胱甘肽参与过氧化反应，清除过氧化物

和羟自由基，具有抗氧化作用［18］。PAHs 在体内代

谢过程中可产生活性氧，引起氧化应激和炎症反

应。本研究发现，GSH-Px 活力在 10~250 μg/kg·BW
范围较对照组升高，说明 PAH8 染毒可能引起了一

图  4　肝脏油红 O 染色脂滴面积比

Figure 4　Area percentage of lipid droplets in livers with 
oil-red O staining

表  3　PAH8 染毒 30 d 后大鼠生化指标改变（n=10）
Table 3　Alteration of serum biochemical indexes in rats after PAH8 exposure for 30 d (n=10)

指标

ALT/（U/L）
AST/（U/L）
MDA/（μmol/L）
GSH-Px/（U/mL）
血清 TG/（mmol/L）
血清 TC/（mmol/L）
肝脏 TG/（μmol/g）
肝脏 TC/（μmol/g）

剂量/(μg/kg·BW)
0

9.95±1.85
25.69±6.05

4.29±0.79
649.73±9.97

1.24±0.24
1.52±0.17

13.63±2.39
6.50±1.35

10
12.43±3.34
24.81±7.07

3.89±0.48
681.11±3.90***

1.44±0.34
1.64±0.54

12.53±0.94
6.93±0.83

50
11.66±3.52
30.12±7.27

3.93±0.61
663.03±4.92***

1.79±0.38
1.42±0.27

12.79±2.65
7.70±1.56

250
10.53±2.88
31.37±7.78

3.84±0.64
661.75±3.51**

1.35±0.56
1.70±0.42

13.92±1.71
8.13±1.25

1 000
11.63±3.09
26.82±7.34

3.81±0.52
632.33±5.58***

1.48±0.47
1.74±0.32

14.51±4.94
10.61±3.08***

注：*与对照组相比，P<0.05；**与对照组相比，P<0.01；***与对照组相比，P<0.001

注：A：对照组；B：10 μg/kg·BW；C：50 μg/kg·BW；D：250 μg/kg·BW；E：1 000 μg/kg·BW；箭头所示为脂滴

图  3　PAH8 染毒 30 d 后大鼠肝脏油红 O 染色

Figure 3　Oil-red O staining of rats liver after PAH8 exposure for 30 d
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定的氧化应激，机体为对抗氧化反应导致 GSH-Px
代偿性升高，而 1 000 μg/kg·BW 的 PAH8 染毒可

能引起了 GSH 的过度消耗或合成不足，导致 GSH-

Px 的作用减弱，但具体机制还需进一步阐明。MDA
水平未出现显著改变说明并未引起明显的脂质过

氧化和组织细胞损伤。此外，PAH8 染毒后肝脏中

TC 含量在 1 000 μg/kg·BW 剂量组出现显著升高，

说明 PAH 暴露可能引起大鼠肝脏出现脂质异常蓄

积。既往研究表明，PAHs 可引起肝脏脂肪变性，导

致 TG、TC 含量升高，产生非酒精性脂肪肝的表现，

其机制可能与激活芳香烃受体并调节脂质代谢相

关基因如过氧化物酶增殖物激活受体的表达有

关［19-20］。本研究并未发现 PAH8 染毒后血清 TG、TC
的改变，说明肝脏的脂质变化可能较血清更为敏

感，也可能是受到肝外组织（如脂肪组织）脂质代谢

的影响，具体原因有待进一步探究［19］。

传 统 的 用 于 推 导 化 合 物 毒 性 参 考 阈 值 的

NOAEL/LOAEL 法 具 有 较 大 局 限 性 ，如 NOAEL/
LOAEL 值是基于单个剂量得到，高度依赖试验剂量

的选择，结果具有较大的不确定性。相对 NOAEL/
LOAEL 而言，BMD 利用了剂量 -效应关系，对剂量 -

反应数据中的不确定性进行了量化，因此得到的毒

性参考值更为准确［13-14］。在本研究中，以肝脏 TC 含

量升高为毒性结局，利用 BMD 法得到 PAH8 引起

肝脏毒性的 BMDL 为 47. 61 μg/kg·BW ，该值小于

获得的 PAH8 致大鼠肝脏毒性的 NOAEL 和 LOAEL
值，说明本研究得到的 BMDL 值较 NOAEL 值更加

敏感。此外，与 EFSA 确立的 PAH8 基于致癌效应

的 BMDL10 相比，本研究的 BMDL 远远偏小，这说明

PAH8 引起脂质异常蓄积的肝损伤效应可能较其致

癌效应更为敏感。该结论与 CHEPELEV 等［21］的研

究结果相似，他们发现苯并［a］芘致大鼠神经毒性的

BMDL 值（0. 025 mg/kg·BW）远 小 于 引 起 胃 癌 的

BMDL10 值（0. 54 mg/kg·BW），因此得出苯并［a］芘

暴露后的神经毒性可能比致癌毒性更为敏感。越

来越多的证据显示 PAHs 与多种非致癌性慢性疾病

之间存在相关性 . 因此，未来对 PAHs 的风险评估

需要进一步关注其非致癌毒性效应。
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