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摘要：为探讨孕期有机氯农药(OCPs)暴露对新生儿性激素水平和出生体格的影响，以广州市 271 对母婴人群为研究对象，在新生儿出生后 24h 内采集胎

粪样品，分析胎粪中 10 种 OCPs 和 7 种性激素含量.采用广义线性模型(GLM)分析 OCPs 与出生体格评分的关联，并采用中介效应模型评估性激素在

OCPs暴露与出生体格评分关联的中介作用.结果显示，新生儿胎粪中主要的OCPs为2， 2-双- (对氯苯基) -1， 1-二氯乙烯 (p，p'-DDE)，其浓度范围为 nd ~ 

0.25nmol/g (中值为 0.05nmol/g).胎粪中孕酮(Progesterone， P4)、雄烯二酮(Androstenedione， AED)、睾酮(Testosterone， T)、雌酮(Estrone， E1)、雌二醇

(Estradiol， E2)、雌三醇(Estriol， E3)等性激素的中值分别为 1.80， 0.24， 0.13， 0.15， 0.38 和 8.24nmol/g. p，p'-DDE 暴露水平每增加 1nmol/g，胎粪中 AED、T

和 E3 分别增加 1.82 (95%CI: 0.34， 3.29)、1.31 (95%CI: 0.03， 2.60) 和 8.68 (95%CI: 3.99， 13.4) nmol/g.对于男性新生儿， p，p'-DDE 浓度每增加 1nmol/g， E3

增加 9.12 (95%CI: 3.11， 14.9) nmol/g；女性新生儿 Σ10OCPs 暴露水平每增加 1nmol/g， E2/T 值减少 11.8 (95%CI: -22.8， -0.84) nmol/g. p，p'-DDE 暴露可能

通过调节 E3 对男性新生儿的身长评分(BLZ)产生影响，其间接效应为 0.73，中介效应百分比为 25.3%. Σ10OCPs 暴露则可能通过调节 E2/T 对女性新生儿

的头围评分(HCZ)产生影响，间接效应为-0.18，中介效应百分比为 19.4%.孕期 OCPs 暴露可能通过调节新生儿性激素水平影响其出生体格评分变化. 
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Abstract：To investigate the impact of organochlorine pesticides (OCPs) exposure during pregnancy on neonatal sex hormone levels 

and birth physique, this study recruited 271 mother-infant pairs from Guangzhou and collected meconium samples within 24hours 

postpartum. The levels of ten OCPs and seven sex hormones in meconium were analyzed. The generalized linear model (GLM) was 

employed to explore the association between OCP exposure and birth physique scores. Additionally, the mediation effect model was 

utilized to assess the mediating role of sex hormones in the relationship between OCP exposure and birth physique scores. The results 

indicated that the predominant OCPs in neonatal meconium was p,p'-DDE, with concentration range of not detected (nd) to 

0.25nmol/g (median 0.05nmol/g). The median levels of progesterone (P4), androstenedione (AED), testosterone (T), estrone (E1), 

estradiol (E2), and estriol (E3) in meconium were 1.80, 0.24, 0.13, 0.15, 0.38, and 8.24nmol/g respectively. For each unit increase in 

p,p'-DDE exposure level, AED, T, and E3 in meconium increased by 1.82 (95% CI: 0.34, 3.29), 1.31 (95% CI: 0.03, 2.60), and 211 

(95% CI: 120, 302), respectively. In male newborns, for each unit increase in p,p'-DDE concentration was associated with an increase 

of  9.12 (95% CI: 3.11, 14.9) in E3leevels. Conversely, in female newborns, for each unit increase in Σ10OCPs concentration 

resulted in a decrease of 11.8 (95% CI: - 22.8, - 0.84) in the E2/T ratio. Exposure to p,p' - DDE may influence the birth length-  
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Zscore (BLZ) in male neonates through the regulation of E3, with an indirect effect of 0.73 and a mediation effect percentage of 

25.3%. Exposure to Σ10OCPs may impact head circumference-Zscore (HCZ) in female neonates via regulating E2/T ratio, with an 

indirect effect of - 0.18 and a mediation effect percentage of 19.4%. Exposure to OCPs during pregnancy may affect the changes in 

birth physique scores of neonates by regulating their sex hormone levels. 

Key words：organochlorine pesticides；prenatal exposure；meconium；sex hormones；birth physical 

 

近几十年来，我国经历了快速的发展阶段，化学

工业产品和农药的大规模生产和使用导致环境中积

累了大量污染物。有机氯农药(OCPs）曾广泛应用于农

业和虫害控制领域，直至 1983年我国禁止使用 OCPs

时，其历史累计产量已超 40 万 t
[1]

，占全球总产量的

20%~30%
[2]

。鉴于 OCPs 具有多种毒性且对生态环境

存在负面影响，《关于持久性有机污染物的斯德哥尔

摩公约》(2009 年）将包括对，对'-二氯二苯三氯乙烷

(p，p'-DDT） 在内的有机污染物列入持久性有机污染

物名单，并在全球范围内禁止生产和使用 

[3]
。然而由于

OCPs 具有高持久性和强生物蓄积性，其仍然存在于

环境介质和人体中
[3-7]

。近年来，包括中国在内的许多

地区人群中 OCPs呈下降趋势
[8-9]

，但其代谢物对，对'-

二氯二苯乙烯(DDE） 在人体组织中半衰期约为 8。6

年
[10]

。OCPs 对人体健康有不利影响
[11]

，并且有诸多证

据显示，OCPs 能够通过胎盘屏障，产生不良妊娠结

果 

[12]
并引发早期生命阶段的毒性作用。OCPs 的孕期

暴露及其对母婴敏感人群，尤其是新生儿健康的潜在

危害已成为备受关注的公共卫生议题。 

孕期及发育中的胎儿对环境污染物尤为敏感，

胎儿在此阶段接触有毒有害物质可能造成永久性

的健康影响。即使在极低剂量下，OCPs 也能产生作

用，干扰胎儿的性发育、生长和生殖等重要生命过

程 

[13]
。流行病学研究发现，产前暴露于 OCPs 可能增

加儿童患代谢综合征的风险
[14]

，产前低剂量二氯二

苯基三氯乙烷 (DDT） 暴露与胎儿体格发育存在关

联 ，可能导致其头围、出生体重
[15]
和出生身长降

低  

[16]
，进而影响新生儿的体格指标

[17-18]
；妊娠妇女接

触 OCPs，可能会导致出生低体重婴儿的患病率增

加 

[12]
；脐带血清 p，p'-DDE浓度与婴儿出生后 6个月

时的身体质量指数 (BMI） 评分降低有关
[19]

。其暴露

影响存在性别差异
[20]

，内分泌干扰被认为是 OCPs

暴露导致这些不良反应的重要机制之一。OCPs 可能

破坏胎儿的性激素水平稳态
[21-22]

，其与性激素之间

的关联因性别而异。性激素属于类固醇激素，在妊娠

进程和胎儿发育中发挥着关键作用，主要包括孕酮 

(Progesterone，P4） 、 雄 烯 二 酮 (Androstenedione， 

AED）、睾酮(Testosterone，T）、雌酮(Estrone，E1）、雌

二醇(Estradiol，E2）、雌三醇(Estriol，E3）等。在人类妊

娠过程中，孕激素和雌激素水平的升高有助于子宫

内膜增厚，并抑制子宫收缩，防止流产，确保胎儿的正

常发育
[23-24]

；雄激素则有助于调节孕期激素水平，维

持孕期内分泌平衡，例如，在妊娠早期，雄激素中的 T

水平的增加可以作为 E2合成的前体
[25]

。细胞实验研

究显示，OCPs 可能会模拟激素的合成与分泌模式，

激素受体可能是 OCPs 雌激素破坏作用的关键途

径  

[26]
。动物实验表明，OCPs 在各种组织中表现出激

素活性，被认为是具有雌激素作用的内分泌干扰化

学物质
[27]

。然而，目前研究对于 OCPs 与性激素水平

之间的关联尚未达成一致意见。 

研究显示，中国成年人血液中 p，p'-DDE 的累积

水平依旧显著高于韩国、美国和日本
[8]

，但低于印

度 

[28]
。这主要是由于在发达国家中，部分OCPs的禁用

时间更早，早期中国在 OCPs 的大量生产与使用方面

情况更为严重，从而暴露程度更高
[8]

，而在印度 DDT

继续在疟疾等病媒控制领域使用
[29]

。从空间分布上看，

工农业发展较快的华东地区(渤海湾和长三角）和华

南地区(珠江三角洲）是主要污染区域
[30]

。作为DDT的

主要代谢产物，广州市居民血清中的 p，p'-DDE 脂质

含量甚至高达 740。97ng/g
[31]

。此外，在华南地区的母乳

中检测到 DDT含量处于较高水平，其中 p，p'-DDE的

平均浓度最高
[9]

；且在广州市新生儿中普遍检测到

p，p'-DDE，表明新生儿在孕期暴露于 OCPs，这对当地

居民的健康构成了威胁
[32]

。胎粪是新生儿出生后的首

次排便，它在妊娠第 12~13 周至出生期间逐渐积累，

由水、脂质、蛋白质、胆汁酸、羊水残留物、酶和

细菌等多种成分组成，能够反映新生儿在母体内长达

6~7 个月的暴露情况
[33-35]

。本研究共纳入了在广州市

长期居住的 271对母婴，在入院分娩时收集了健康新

生儿的胎粪样本，检测其中 10种OCPs和 7种性激素

含量，旨在评估胎儿 OCPs 的暴露情况及其对性激素

水平的影响，并初步探讨新生儿性激素水平在 OCPs
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暴露与出生体格关系的作用。 

1  材料与方法 

1.1  新生儿胎粪样品采集及母婴健康调查 

1.1.1  胎粪样品采集  在 2019年 12月至 2020年

5月期间，于广州市中山大学附属第六医院产科征集

住院生产的产妇作为志愿者。召集志愿者时首先咨

询孕妇过往病史，排除存在恶性肿瘤疾病或其它原

因导致异常妊娠的母婴志愿者，共采集了 271 例新

生胎粪样品。胎粪在新生儿出生后 24h 内，从尿布表

面采集了新生儿首次排出的胎粪样本，并将其置于

已灭菌的粪便采集器中。运送至实验室后，保存于

-80℃超低温冰箱中，以备后续检测分析。本研究获

得中山大学附属第六医院医学伦理委员会的审核

批准。医护人员详细告知志愿者本研究的目的及意

义，并在她们签署知情同意书的情况下完成了样本

采集工作。 

1.1.2  问卷及病例调查  在采集样品的同时进行

详细的问卷调查，获得每一位母亲志愿者的基本信

息，主要包括个人信息(年龄、职业、身高、体重），

孕期情况(是否被动吸烟、是否饮酒、饮用水来源、

食用海产品次数），生育情况(胎次、分娩方式），患病

史等信息，在胎儿分娩后，通过医院的医疗记录采集

新生儿出生指标(性别、胎龄、出生身长、出生体重、

出生头围）。 

1.2  胎粪样品中目标化合物的测定 

1.2.1  仪器与材料  仪器:Agilent 7890B 气相色谱

-三重四极杆串联质谱仪(GC-MS/MS，安捷伦 ，美

国）；AB SCIEX API 6500 三重四极杆质谱仪(AB 

SCIEX，LC-MS/MS，美国）；DB-5HT 毛细管柱(15m× 

0。25mm，0。10μm）、DB-5MS 毛细管柱(30m×0。25mm， 

0。25μm）(安捷伦 ，美国）；Poroshell 120EC-C18(100× 

2。7mm，5μm，A）(安捷伦，美国）；分析天平(安亭电子仪

器厂 ，上海 ）；涡旋振荡器 (Scientific Industries，美

国）；2600TH 超声机(上海安谱实验科技，中国）；DL 

6000B 高速离心机(湘仪离心机仪器有限公司，中国）；

氮吹仪(Organomation，美国）。 

耗材及试剂:2mL和 1。5mL PP离心管；2mL透明

进样瓶；内衬管，超纯水，碳 18(C18），异辛烷(ISO），正

己烷(HEX），无水硫酸钠(Na2SO4），乙酸乙酯(EtAC），

丙酮(ACE），乙腈(ACN），色谱纯甲醇(MeOH）均购自

上海安谱实验科技有限公司(中国）。 

标准品 :OCPs 目标化合物标准品购自美国

AccuStandard 公司；性激素目标化合物标准品购自

百灵威科技公司(J&K）和天津阿尔塔科技公司，目标

化合物的基本信息见表 1。 

表 1  目标化合物及内标标准品信息 

Table 1  Information of target compounds and internal standard standards 

 中文名称 英文名称 缩写 CAS 分子式 分子量 

 α-六六六 α-Hexachlorocyclohexane α-HCH 319-84-6 C6H6Cl6 291 

 γ-六六六 γ-Hexachlorocyclohexane γ-HCH 58-89-9 C6H6Cl6 291 

 β-六六六 β-Hexachlorocyclohexane β-HCH 319-85-7 C6H6Cl6 291 

 δ-六六六 δ-Hexachlorocyclohexane δ-HCH 319-86-8 C6H6Cl6 291 

 o，p'-滴滴伊 2，4'-Dichlorodiphenyldichloroethylene o，p'-DDE 3424-82-6 C14H8Cl4 318 

o，p'-滴滴滴 2，4'-Dichlorodiphenyldichloroethane o，p'-DDD 53-19-0 C14H10Cl4 320 
有机氯农药 

o，p'-滴滴涕 2，4'-Dichlorodiphenyltrichloroethane o，p'-DDT 789-02-6 C14H9Cl5 355 

 p，p'-滴滴伊 4，4'-Dichlorodiphenyldichloroethylene p，p'-DDE 72-55-9 C14H8Cl4 318 

 p，p'-滴滴滴 4，4'-Dichlorodiphenyldichloroethane p，p'-DDD 72-54-8 C14H10Cl4 320 

 p，p'-滴滴涕 4，4'-Dichlorodiphenyltrichloroethane p，p'-DDT 50-29-3 C14H9Cl5 355 

 内标化合物      

 六溴二苯醚 2，2'，3，3'，4，4'-hexabromodiphenyl ether BDE128 182677-28-7 C12H4Br6O 644 

 孕酮 progesterone P4 57-83-0 C21H30O2 315 

 羟基孕酮 17-OH progesterone 17-OHP 68-79-1 C21H30O3 331 

雄烯二酮 Androstenedione AED 63-05-8 C19H26O2 286 
性激素 

睾酮 Testosterone T 58-22-0 C19H28O2 288 

 雌酮 Estrone E1 53-16-7 C18H22O2 270 

 雌二醇 Estradiol E2 50-28-2 C18H24O2 272 

 雌三醇 Estriol E3 50-27-1 C18H24O3 288 
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续表 1 

 中文名称 英文名称 缩写 CAS 分子式 分子量 

 雌酮-d2 Estrone-d2 E1-d2 56588-58-0 C18H22O2 272 

 雌二醇-d4 Estradiol-d4 E2-d4 66789-03-5 C18H24O2 276 

内标化合物 雌三醇-d2 Estriol-d2 E3-d2 53866-32-3 C18H24O3 290 

 孕酮-d9 Progesterone-d9 P4-d9 15775-74-3 C21H30O2 324 

 睾酮-d3 Testosterone-d3 T-d3 77546-39-5 C19H28O2 291 

 

1.2.2  样品前处理  OCPs分析:称取 25mg胎粪湿

重样品至 2mL 离心管中，加入适量的研磨球。向 2mL

离心管中加入 50μL 同位素内标(OCPs 内标质量浓

度为 100ng/mL），并在 4℃冰箱中静置过夜 。加入

500μL HEX、EtAc (1:1，V/V）混合溶液，均质 4min，超

声处理 20min，然后以 10000r/min离心 10min，提取上

清液。重复该步骤 3 次，将所有上清液合并。将合并后

的上清液转移至装有 20mg C18 和 20mg 无水硫酸

钠的尖底离心管中进行净化，均质 1min，离心取上清

液。最后氮吹至近干，加入 200μL异辛烷复溶，转移至

带有内衬管的进样瓶中，待 GC-MS/MS检测。 

性激素分析:称取 25mg 胎粪湿重样品至 2mL

离心管中，加入 MeOH、CAN、超纯水(2:2:1，V/V）的

混合溶液 500μL(含同位素标记内标混合物）进行蛋

白质沉淀和固液萃取。样品均质 4min，超声处理 5min 

(冰水浴）。重复该步骤 3次后，合并上清液，并在-40℃

下静置1h以去除脂质。将样品在4℃下以12000r/min

离心 15min 后，取上清液转移至带有内衬管的进样

瓶中，待 LC-MS/MS检测。 

1.2.3  上机检测  OCPs 使用安捷伦 7890B GC- 

MS/MS 进行分析，在电子轰击源(EI）下，通过多反应

监测模式(MRM）进行定量分析，使用 DB-5MS 毛细

管色谱柱(30m×0。25mm，0。25μm）分离目标化合物。载

气采用高纯氦气，流速设置为 1mL/min，离子源、四

级杆和进样口温度分别设置为 230，150 和 290℃。升

温程序设为:初始温度 100℃，平衡 1min，以 20°C/min

升温至 180℃，保持 5min，最后以 20°C/min 升温至

310℃，保持 3min。采用无分流进样，进样量为 1μL。 

性激素分析采用AB SCIEX API 6500三重四极

杆质谱仪进行分析 ，采用电喷雾电离源 (ESI），在

MRM 模式下进行正、负离子监测 ，色谱柱使用

Poroshell 120EC-C18 (100×2。7mm，5μm，Agilent）进

行分离 ，流动相为 0。2moL/L 氟化铵水溶液(A）和

0。2moL/L 氟化铵甲醇溶液(B），总洗脱时间 9min，流

速为 0。35mL/min，进样量 5μL，柱温 40°C。梯度洗脱程

序为 :0~2min，20% B；2~7min，100% B；7。0~7。1min， 

100% B；7。1~9min，50% B。目标化合物及内标的质谱

信息见表 2。 

表 2  目标化合物及内标的质谱信息 

Table 2  Mass spectrometric information of target compounds 

and internal standards 

化合物 
初级离子

(m/z) 

次级离子 

(m/z) 

保留时间

(min) 

碰撞能

(eV) 

检测仪

器 

 a-HCH 217 181 7.59   

 b-HCH 217 181 8.45   

 g-HCH 217 181 8.72   

 y-HCH 217 181 9.77   

o，p'-DDD 235 165 12.6  有机氯 

农药 o，p'-DDE 246 176 12.7  

GC-

MS/MS

 p，p'-DDD 235 165 13.1   

 p，p'-DDE 246 176 13.2   

 p，p'-DDT 235 165 13.3   

 o，p'-DDT 235 165 13.3   

内标化合物 BDE128 404 325 16.5   

 P4 315 109/97 5.28 30/27  

 17-OHP 331 109/97 4.86 30/28  

 T 289 109/97 4.87 32/26

性激素 AED 287 109/97 4.97 30/27

 E1 269 145/143 4.76 -47/-71

LC-

MS/MS

 E2 271 145/183 4.70 -47/-49  

 E3 287 171/145 4.19 -45/-50  

 E1-d2 271 145/159 4.71 -47/-71  

E2-d4 275 147/187 4.68 -47/-49  

E3-d2 289 173/147 4.17 -45/-50  
内标化 

合物 
P4-d9 325 306 5.22 19  

 T-d3 292 96.9/109 4.86 32/26  

 

1.2.4  质量控制与质量保证  方法回收率通过基

质加标实验进行计算。加标设置方式为:在基质样品

中加入 10ng 的 OCPs 和 100ng 性激素目标化合物。

在胎粪基质加标样本中，目标化合物的平均回收率

60%~120%，相对标准差(RSD）均小于 20%。为确保仪

器检测方法的质量控制，每 20 个样品注入一次标准

溶液；为监测仪器的质量，每 10个样品注入一次程序

空白以评估潜在的污染情况。各目标化合物采用不

少于 5 个点的校正曲线进行定量分析，标准曲线回
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归方程相关性系数 r 应≥0。995。方法定量限 (LOQ） 

定义为空白样品中目标化合物浓度均值的标准偏

差的 3 倍；对于在空白样品中未检测到的分析物， 

LOQ 定义为信噪比为 10(S/N=10，见表 3）。 

表 3  基质样品目标化合物的加标回收率 

Table 3  The spiked recovery rate of target compounds in 

matrix samples 

基质加标 
化合物 简称 

回收率(%) 相对标准差(%) 
定量限(nmol/g)

a-HCH 72.3 8.87 0.01 

b-HCH 76.6 14.7 0.05 

g-HCH 72.7 6.62 0.02 

y-HCH 64.6 1.33 0.09 

o，p'-DDD 120 8.83 0.01 

o，p'-DDE 103 15.2 0.01 

p，p'-DDD 99.6 11.9 0.01 

p，p'-DDE 102 2.72 0.01 

p，p'-DDT 97.8 12.7 0.01 

有机氯农药 

o，p'-DDT 72.8 6.55 0.11 

P4 104 1.46 0.26 

17-OHP 95.6 1.46 0.15 

AED 115 15.9 0.21 

T 109 5.55 0.06 

E1 104 8.21 0.07 

E2 112 14.3 0.01 

性激素 

E3 97.4 2.49 0.02 

 

1.2.5  统计分析  对于研究对象基本特征描述，连

续变量服从正态分布用均数±标准差( X ±S）描述，非

正态分布变量采用中位数(M）和四分位数(P25，P75）

描述；分类变量则以频率(%）的形式描述。检出率大

于 50%的OCPs被纳入后续统计分析，其他检出率低

于 50%的 OCPs，以 Σ10OCPs 纳入统计分析。采用

Mann-Whitney U检验(两组）和 Kruskal-Wallis H检

验(多组）比较不同人口学特征组 OCPs 暴露水平；采

用 Spearman 秩相关分析计算胎粪性激素间的相关

系数(r），置信水平 α=0。05，置信区间(CI）取 95%。本研

究采用 INTERGROWTH- 21
st
 Project新生儿体型计

算器，对出生大小指标进行胎龄 Z 标准化，计算出生

体长- Z评分(BLZ）、出生体重- Z评分(BWZ）和出

生头围- Z评分(HCZ）。 

采用广义线性模型(GLM）评估单一 OCPs 暴露

与胎粪性激素及出生体格评分之间的关联。以 OCPs

暴露水平作为自变量，性激素和新生儿体格评分作

为因变量，同时，母婴人口学特征作为控制变量纳入

模型中；包括产妇孕前 BMI (连续变量，kg/m
2
），孕期

增重(连续变量，kg），产妇年龄(连续变量，岁），职业(分

类变量），胎次(初产妇或经产妇），被动吸烟(是或否），

孕期每周食用海产品次数(1~3 次或 3 次以上），饮用

水来源(自来水或纯净水），分娩方式(阴道分娩或剖

腹产）和婴儿性别。模型用回归系数 β值及 95% CI 描

述 OCPs暴露水平的剂量-反应关系。 

为了进一步评估胎粪性激素在孕期 OCPs 暴露

对新生儿体格评分影响的中介作用，采用中介效应

模型分析 OCPs 暴露是否通过介导性激素水平引起

新生儿出生体格评分变化。该模型通过建立暴露变

量 (OCPs）-中间变量 (性激素 ）模型和暴露变量

(OCPs）-结果(出生体格大小）模型，计算中介效应和

总效应。利用 IBM SPSS 26 软件 Process 插件进行中

介分析(model=4，bootstrap=5000）
[36]

。进行中介分析

的筛选条件如下:(1）暴露因素与中介因素间的关联

具有统计学意义；(2）中介因素与结局因素的关联具

有统计学意义；(3）暴露因素与结局因素的关联具有

统计学意义；(4）暴露因素、中介因素及结局因素之

三者的关联具有生理学基础
[37]

。 

2  结果与讨论 

2.1  母婴人口学特征及胎儿 OCPs暴露特征 

母婴人口学特征见表 4，孕妇的平均年龄为(30 

±4。5）岁，孕前 BMI为(21。0±2。90） kg/m
2
，大多数孕妇

的年龄在 26~34 岁之间，占 72。7%；65。7%的孕妇保

持正常孕前体重。产妇在孕期的平均增重为(13。1 ± 

5。65） kg；初产妇占 57。6%，约 50。2%的产妇职业为单

位职员，57。2%的产妇选择自然分娩，27。7%的产妇

在孕期接触被动吸烟，每周食用 1~3 次海产品的产

妇占 76。8%，60%的产妇饮用水来源为非纯净水 ， 

50%的产妇受过高等教育。新生儿的平均出生胎龄

为(271±11） d，男性新生儿占 56。5%。根据人口学特

征进行分组后发现，饮用自来水的产妇其新生儿胎

粪中 p，p'-DDE 浓度水平高于纯净水(P<0。05）。研究

表明，饮用水中有机污染物的污染水平依次为:水

库水>自来水>桶装水>地下水>瓶装矿泉水，不同饮

用水来源中污染物水平和成分存在差异
[38]

。此外，

自来水中农药的总浓度高于瓶装水，且在瓶装水中

检测到的农药种类较少，饮用瓶装水作为主要的日

常饮用水可能是人们避免农药潜在健康风险更好

的选择
[39]

。 
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本研究中，胎粪样品中只有 p，p'-DDE 的检出率

超过 50%，其浓度范围为 nd~0。25nmol/g(中值

0。05nmol/g）。对比不同地区和国家新生儿胎粪中

p，p'-DDE的水平发现，本研究胎粪中 p，p'-DDE的浓

度与澳大利亚 (0。06nmol/g）相似
[40]

，但高于韩国

(0。04nmol/g）
[34]

，台州路桥 (浙江 ）(0。04nmol/g），杭州

(浙江）(0。03nmol/g）和台州平桥(浙江）(0。03nmol/g）地

区新生儿胎粪浓度
[41]

。 

表 4  母婴人口学特征及分组 OCPs分布(n=271) 

Table 4  Maternal and infant demographic characteristics and distribution of grouped OCPs (n=271) 

母婴人口学特征 胎粪中主要 OCPs 按人口学特征分组浓度 (nmol/g)  

特征指标 均值±标准差 频率(%) p，p'-DDE 中值 (P25，P75) P Σ10OCPs 中值 (P25， P75) P

≤ 25 28 (10.3) 0.04 (0.02， 0.11) 0.07 (0.03， 0.4) 

26 ~ 34 197 (72.7) 0.04 (0.03， 0.08) 0.07 (0.03， 0.2) 年龄 

≥ 35 

30 ± 4.50 

46 (17) 0.05(0.03， 0.11) 

0.40 

0.10 (0.03， 0.37) 

0.14

< 18.5 43 (15.9) 0.04(0.03， 0.06) 0.05(0.03，0.21) 

18.5 ~ 23.9 178 (65.7) 0.04 (0.03， 0.09) 0.07 (0.03， 0.18) 孕前 BMI(kg/m2) 

≥ 24 

21 ± 2.90 

34 (12.6) 0.05 (0.03， 0.11) 

0.31 

0.09(0.03， 0.23) 

0.67

孕期增重(kg)  13 ± 5.65      

初产妇  156 (57.6) 0.04 (0.03， 0.08) 0.07 (0.03， 0.18) 
胎次 

经产妇  108 (39.9) 0.05 (0.03， 0.10) 
0.64 

0.07 (0.03， 0.27) 
0.52

<37 (未足月)  29 (10.7) 0.03 (0.02， 0.07) 0.06 (0.03， 0.39) 
胎龄 

≥37 (足月)  237 (87.5) 0.04 (0.03， 0.09) 
0.36 

0.07 (0.03， 0.18) 
0.87

单位职员  136 (50.2) 0.04 (0.03， 0.09) 0.07 (0.03， 0.23) 

产业工人  18 (6.64) 0.04 (0.03， 0.09) 0.06 (0.03， 0.13) 

服务业人员  30 (11.1) 0.04 (0.02， 0.09) 0.06 (0.03， 0.38) 
职业 

其它  83 (30.6) 0.05 (0.03， 0.10) 

0.87 

0.07 (0.03， 0.18) 

0.92

自然产  155 (57.2) 0.05 (0.03， 0.09) 0.07 (0.03， 0.18) 
分娩方式 

剖宫产  112 (41.3) 0.04 (0.03， 0.09) 
0.71 

0.06 (0.03， 0.28) 
0.78

是  75 (27.7) 0.05 (0.03， 0.09) 0.07 (0.04， 0.25) 
孕期被动吸烟 

否  173 (63.8) 0.04 (0.03， 0.09) 
0.13 

0.07 (0.03， 0.20) 
0.43

是  6 (2.21) 0.02 (0.00， 0.06) 0.06 (0.01， 0.30) 
孕期饮酒 

否  173 (63.8) 0.04 (0.03， 0.08) 
0.10 

0.07 (0.03， 0.19) 
0.52

1 ~ 3 次  208 (76.8) 0.04 (0.03， 0.09) 0.07 (0.03， 0.21) 
孕期每周食用水产品次数 

3 次以上  32 (11.8) 0.04 (0.03， 0.09) 
0.82 

0.06 (0.03， 0.17) 
0.54

自来水  168 (62) 0.04 (0.03， 0.14) 0.07 (0.03， 0.24) 

纯净水  82 (30.3) 0.03 (0.02， 0.07) 0.06 (0.03， 0.17) 饮用水来源 

其他  22(8.1)  

<0.01 

 

0.15

大专及以下  143 (52.8) 0.04 (0.02， 0.07) 0.07 (0.03， 0.23) 
受教育水平 

本科及以上  111 (50) 0.04 (0.02， 0.08) 
0.94 

0.08 (0.03， 0.16) 
0.52

 新生儿出生指标 

男  153 (56.5) 0.04 (0.02， 0.13) 0.07 (0.03， 0.22) 
性别 

女  104 (38.4) 0.05 (0.03， 0.08) 
0.32 

0.07 (0.03， 0.18) 
0.58

胎龄  271 ± 11.0      

出生体重 (kg)  3.10 ± 0.44      

出生体长 (cm)  49.1 ± 2.29      

出生头围 (cm)  32.5 ± 2.57      

注: P25，P75分别代表第25和第75分位数. 

2.2  孕期胎儿胎粪中性激素的分布和组成 

新生儿胎粪中性激素的浓度分布情况如表 5 所

示。本研究胎粪样本中 17-OHP 检出率低于 50%，因

此未对其进行统计分析。总人群胎粪性激素中位值

含量由高到低依次为 E3(8.24nmol/g）>P4 (1.80nmol/ 

g）>E2 (0.38nmol/g)>AED (0.24nmol/g）>E1(0.15nmol/ 

g)>T(0.13nmol/g).男性新生儿的E2及E2/T水平低于

女性新生儿(P<0。05），研究表明，E2/T 比值可以反映

CYP19A1 酶的活性，其比值的增加和减少分别指示

酶活性的上调和下调，从而反映雄激素与雌激素之
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间的平衡变化
[42-43]

。性激素的结构式及合成途径及

其激素之间的相关性见图 1。胎粪性激素间

Spearman秩相关系数范围为-0。12~0。54，其中雌激素

E1 与 E3 的相关性最强(r=0。54，P<0。05），其次是雄激

素 T与 AED的相关性(r=0。51，P<0。05）。 

通过纳入所有人口学特征指标，采用 GLM初

步筛选与性激素水平相关的主要因素 ，具有统计

学意义的结果如表 6 所示 。产妇的职业、孕前

BMI、饮用水来源、孕期饮酒和孕期增重均可能

影响后代胎粪中性激素水平，因此在后续 GLM分

析中均纳入人口学特征参数以调整胎儿 OCPs暴

露与胎粪性激素水平和出生体格评分的剂量-反

应关系。 

表 5  新生儿胎粪中性激素的浓度水平(nmol/g, n=271) 

Table 5  Concentration levels of sex hormones in neonatal 

meconium (nmol/g, n = 271) 

性激素浓度(中值， P25， P75) 
性激素 

检出率 

(%) 总体新生儿 男性新生儿 女性新生儿
P

P4 99.3 1.8 (0.47， 3.85) 1.94 (0.34， 4.04) 1.46 (0.53，3.42) 0.44

17-OHP 17.7 nd nd nd  

AED 99.0 0.24 (0.10， 0.62) 0.27 (0.10， 0.72) 0.21 (0.11， 0.49) 0.19

T 86.0 0.13 (0.05， 0.25) 0.14 (0.05， 0.27) 0.11 (0.03， 0.25) 0.15

E1 95.2 0.15 (0.10， 0.26) 0.16 (0.10， 0.30) 0.15 (0.10， 0.23) 0.78

E2 95.9 0.38 (0.19， 0.61) 0.34 (0.18， 0.59) 0.50 (0.23， 0.64) <0.01

E3 95.2 8.24 (1.45， 37.2) 8.18 (0.80， 40.0) 7.83 (2.08， 26.5) 0.83

E2/T / 1.71 (0.43， 3.66) 1.26 (0.38， 3.11) 2.12 (0.45， 4.19) <0.01

注:nd.未检出；P25，P75分别代表第25和第75分位数. 

 

 

图 1  性激素的合成途径及其之间的相关性分析 

Fig.1  The synthesis pathways of sex hormones and the 

correlations among them 

表 6  影响新生儿胎粪中性激素含量的广义线性回归模型

(n=271) 

Table 6  GLM for factors influencing the content of sex 

hormones in neonatal meconium (n=271) 

标准化系数 
性激素 影响因素 

β (95%CI) 
P 

AED 孕前 BMI 0.05 (0.01， 0.08) <0.01

T 饮用水来源(自来水) -0.24 (-0.42， -0.07) <0.01

E1 职业(产业工人) -0.24 (-0.46， -0.01) 0.04 

E2 孕期饮酒(是) -0.62 (-1.02， -0.22) <0.01

E2/T 孕期增重 -0.3 2(-0.61， -0.02) 0.03 

 

2.3  OCPs暴露与新生儿出生体格评分的关联 

如图 2 所示 ，对于总体新生儿而言 ，胎粪中

Σ10OCPs 浓度每增加 1nmol/g，BWZ 减少 0。11 

(95%CI: -0。18，-0。04）；HCZ 减少 0。17 (95%CI:-0。26， 

-0。08）；按新生儿性别分层，胎粪中 p，p'-DDE 浓度

每增加 1nmol/g，男性新生儿 BLZ 增加 3。29 

(95%CI: 0。67，5。92），胎粪中 Σ10OCPs 浓度每增加

1nmol/g，男性新生儿 BWZ 和 HCZ 分别减少 0。10 

(95%CI:-0。20， -0。01）和 0。16 (95%CI:-0。28，-0。05）；

胎粪中 Σ10OCPs 浓度每增加 1nmol/g，女性新生儿

BWZ 和 HCZ 分别减少 0。21 (95%CI:-0。43，-0。08）

和 0。28 (95%CI:-0。44， -0。12）。 
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图 2  OCPs暴露与新生儿出生体格评分的广义线性回归模型结果(n=271) 

Fig.2  Results of the GLM for the association between OCPs exposure and neonatal birth physical condition scores (n=271) 

BLZ:身长评分， BWZ:体重评分， HCZ:头围评分. (a)和(b)分别代表 p，p'-DDE 和 Σ10OCPs 与出生体格评分的关联； *P<0.05 

2.4  OCPs暴露与胎粪性激素水平的关联 

如表 7 所示，对于总体新生儿而言，p，p'-DDE浓度

每增加 1nmol/g，E2/T 减少 23nmol/g (95%CI: -44， 

-1。95），而AED、T和 E3分别增加 1。82nmol/g (95%CI: 

0。34，3。29）、1。31nmol/g (95%CI:0。03，2。60）和 8。68nmol/g 

(95%CI:3。99，13。38）。对于男性新生儿， p，p'-DDE 浓度

每增加 1nmol/g，E3增加 9。12nmol/g (95%CI:3。11，14。9）；

对于女性新生儿，p，p'-DDE 浓度每增加 1nmol/g，AED

增加 2。91nmol/g (95%CI: 0。45，5。36）。此外，对于女性新

生儿，当Σ10OCPs浓度每增加 1nmol/g，E2和E2/T分别

减少 0。25nmol/g (95%CI:-0。46，-0。04） 和 11。8nmol/g 

(95%CI:-22。8， -0。84）。 

表 7  OCPs暴露与胎粪性激素的广义线性回归模型结果(n = 271) 

Table 7  Results of the GLM for the association between OCPs exposure and sex hormones in meconium (n=271) 

总体新生儿 男性新生儿 女性新生儿 
性激素 

β (95%CI) 
P 

β (95%CI) 
P 

β (95%CI) 
P 

p，p'-DDE 

P4 8.91 (-2.85， 20.68) 0.14 10.3 (-4.41， 25) 0.17 5.03 (-15.7， 25.7) 0.63 

AED 1.82 (0.34， 3.29) 0.02 1.43 (-0.43， 3.29) 0.30 2.91 (0.45， 5.36) 0.02 

T 1.31 (0.03， 2.60) 0.04 1.30 (-0.73， 3.33) 0.21 0.01 (-1.01， 1.03) 0.99 

E1 0.55 (-0.98， 2.08) 0.48 0.88 (-1.65， 3.41) 0.50 1.37 (0.49， 2.24) <0.01 

E2 -0.82 (-1.90， 0.26) 0.14 -0.46 (-2.12， 1.20) 0.59 -0.49 (-1.52， 0.53) 0.35 

E3 8.68 (3.99， 13.4) <0.01 9.12 (3.11， 14.9) <0.01 9.70 (2.18， 17.2) 0.11 

E2/T -23 (-44， -1.95) 0.03 -17.8 (-40.2， 4.68) 0.12 -12.3 (-55.0， 30.3) 0.57 

Σ10OCPs 

P4 0.46 (-1.28， 2.20) 0.61 -0.44 (-2.31， 1.43) 0.64 3.23 (-1.36， 7.83) 0.17 

AED 0.06 (-0.17， 0.29) 0.61 0.02 (-0.22， 0.25) 0.88 0.59 (-0.03， 1.21) 0.06 

T 0.04 (-0.15， 0.22) 0.71 0.06 (-0.20， 0.31) 0.67 -0.05 (-0.28， 0.18) 0.68 

E1 0.00 (-0.22， 0.22) 0.99 0.02 (-0.29， 0.34) 0.89 0.12 (-0.08， 0.32) 0.24 

E2 -0.07 (-0.23， 0.09) 0.39 -0.02 (-0.23， 0.19) 0.87 -0.25 (-0.46， -0.04) 0.02 

E3 0.46 (-0.25， 1.18) 0.96 0.32 (-0.46， 1.09) 0.42 1.77 (-0.02， 3.57) 0.53 

E2/T -0.92 (-3.96， 2.12) 0.55 0.37 (-2.34， 3.08) 0.79 -11.8 (-22.8， -0.84) 0.03 

 

2.5  胎粪中性激素水平与新生儿出生体格评分的

关联 

如图 3 所示，对于总体新生儿而言，E3浓度每增

加 1nmol/g，BLZ增加 0。11 (95%CI:0。03，0。18），T水平
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每增加 1nmol/g，BLZ增加 0。32 (95%CI:0。04，0。60）。相

比之下 E2 水平每增加 1nmol/g，HCZ 减少-0。50 

(95%CI:-0。88，-0。13）；对于男性新生儿，E2 水平每增

加 1nmol/g，BLZ、BWZ、HCZ 分别减少 -0。52 

(95%CI:-0。92，-0。11）、-0。39 (95%CI:-0。71，-0。07）、

-0。75 (95%CI:-1。14，-0。36） ；对于女性新生儿，E2/T浓

度每增加 1nmol/g，女性新生儿 HCZ 减少-0。04 

(95%CI:-0。07，-0。01）。 

 

 

 

图 3  胎粪中性激素与新生儿出生体格评分的广义线性回归模型结果(n=271) 

Fig.3  Results of Generalized Linear Model (GLM) for sex hormones in meconium and neonatal physical examination scores at 

birth (n=271) 

(a)、(b)和(c)分别代表性激素与 BLZ、BWZ 和 HCZ 的关联.*P<0.05 

 

图 4  胎粪性激素在 OCPs暴露与新生儿体格评分关联中的中介效应 

Fig.4  The mediating effect of sex hormones in meconium on the association between OCPs exposure and neonatal physical 

condition scores 

(a) 男性新生儿 BLZ， (b) 女性新生儿 HCZ 
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2.6  胎粪性激素在 OCPs 暴露与新生儿出生体格

评分关联中的中介作用 

根据 OCPs 和胎粪性激素与新生儿出生体格 Z

评分的关联结果，筛选出符合条件的通路并进行了

中介效应分析，中介路径如图 4 所示。p，p'-DDE 暴露

通过调节中介变量 E3对男性新生儿的 BLZ产生了

正向的间接影响，间接效应为 0。73，在 p，p'-DDE暴露

对男性新生儿 BLZ 影响的总效应中，有 25。3%是通

过调节中介变量 E3 实现。∑10OCPs 暴露通过调节

E2/T对女性新生儿的 HCZ产生了负向的间接影响，

间接效应为-0。18，在∑10OCPs 暴露对女性新生儿

HCZ 的总效应中，有 19。4%是通过调节中介变量

E2/T来实现的。 

研究表明大多数 OCPs 对激素受体具有亲和

力，包括雄激素受体、雌激素受体或芳烃受体
[44-45]

，

因此，OCPs 可以模拟或阻断天然激素的作用，干扰

激素的合成、运输、代谢和排泄
[46-47]

，这一现象在

男性中表现得更为明显
[48]

。本研究中 p，p'-DDE 与

雌激素和雄激素呈正相关，表明孕期暴露于 OCPs

对胎儿性激素水平的具有干扰作用。p，p'-DDE 具

有稍弱的雌激素活性及抗雄激素活性
[37]

，由于雄

激素水平的升高可能是由 p，p'-DDE 阻断 AR引起

的
[48-49]

，结合本研究中 Σ10OCPs 与女性新生儿的

E2/T 值呈负相关，提示 p，p'-DDE 孕期暴露与体内

CYP19A1 酶活性的效应关系具有性别差异。现有

的流行病学研究尚未就 OCPs 暴露对性激素的具

体影响达成一致结论
[50]

。在不同地区的多项研究

中，OCPs暴露对性激素的影响呈现出不同的结果:

例如，于DDT或DDE的男性的T水平显著升高
[49]

，

产前 OCPs 暴露可观察到新生儿 E2 水平增加
[51]

；

日本北海道一项产前孕妇 OCPs 暴露和脐血类固

醇激素相关性的研究显示，p，p'- DDE 与雄激素和

E2/T 的比例呈正相关
[42]

。丹麦的另一项研究发现

宫内暴露于 p，p'-DDE 与男性生殖激素水平没有

统计学意义相关
[52]

。目前尚未发现研究关注 OCPs

暴露对胎粪性激素水平的影响。尽管如此，本研究

表明 ，胎粪或许是一种较有潜力的非侵入性方式

用于监测 OCPs暴露情况。 

孕期性激素稳态对维持母婴健康具有重要的

作用。孕期胎盘触发母体和胎儿的下丘脑-垂体-性

腺轴，以此调节母体和胎儿的生理机能。性激素是通

过一列逐步的酶促反应从母体和胎儿的胆固醇中

衍生出来的 ，它能够维持妊娠并参与胎儿发育轨

迹  

[53]
。因此，在孕期任何阶段偏离正常性激素合成

和信号传导都可能对母婴健康产生持久影响
[54]

。新

生儿的体格测量和激素稳态是识别新生儿生长障

碍和疾病风险的重要依据
[12]

。本研究对 OCPs 暴露

与新生儿出生体格评分关联中性激素的中介作用

进行了探索，结果表明男性新生儿出生体格更容易

受到性激素水平影响，并且 E3可能在 OCPs对新生

儿出生头围评分的影响中起到中介作用 。然

而，OCPs 的内分泌干扰功能并非仅限于 E3，目前尚

不能确定 OCPs 是否会干扰类固醇激素代谢的路

径及上下游生理过程，进而损害胎儿的生长发育。孕

期是新生儿污染物暴露的敏感窗口期，容易引发生

命早期的毒性作用。鉴于 OCPs 可能对新生儿产生

影响 ，了解其环境来源显得十分重要 。研究表

明，OCPs 在环境中可以吸附在悬浮颗粒或沉积物

上，并在特定条件下重新释放回水体。华南地区一些

水源地的几乎所有水样中都检测到了多种

OCPs
[55-56]

，提示母亲饮用自来水或许是新生儿接

触 OCPs 的一个潜在来源
[57]

，考虑到 OCPs 长期暴

露可能带来的危害，仍然有必要继续严格控制并尽

可能消除环境中的 OCPs暴露。 

3  结论 

3.1  广州市新生儿普遍暴露于 p，p'-DDE。母亲孕期

饮用水来源可能是新生儿 OCPs 暴露的一个潜在的

影响因素。 

3.2  OCPs 与 E2/T 值呈负相关，与性激素水平呈

现正相关，表明 OCPs 暴露可能影响新生儿性激素

水平。 

3.3  胎粪性激素在孕期 OCPs 暴露与新生儿出生

体格评分的关联之间存在中介作用，提示OCPs可能

通过改变胎儿性激素水平影响新生儿出生结局。 
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