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应用淡水生物毒性数据推导海水水质基准的
可行性及适用性初探
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( 1．国家海洋环境监测中心，辽宁 大连 116023; 2．厦门大学 近海海洋环境科学国家重点实验室，厦门大学 环境科学中心，
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摘 要: 在海洋环境风险评价及环境标准与基准的制定中，由于海水生物毒性数据的欠缺，通常引入淡水数据加以补充，以

此推导海水的预测无效应浓度( PNEC) ，但该方法所推导 PNEC的“失真”程度目前尚未完全清晰。本研究选取了 Pb、Cd、马
拉硫磷和狄氏剂四种典型化合物，应用 SSD模型方法比较分析了分别基于淡水生物和海水生物以及二者一并使用推导的
PNEC值之间的差异性和相关性。结果发现: 淡水生物与海水生物对各化合物响应的敏感性具有一定的差异。对于重金属，
淡水物种可能对其胁迫更具敏感性，将淡水数据与海水数据一并使用所获得 PNEC 可有效的保护海洋生物; 对于有机磷和
有机氯农药，海水生物通常更具敏感性，淡水数据的介入和应用可能会对部分海洋生物造成部分“欠保护”现象，但总体上，
淡水 HC5与海水 HC5二者相差不大，可通过适当的安全因子加以校正。
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Preliminary analysis on feasibility and applicability of using freshwater data
to extrapolate the saltwater marine quality criteria

MU Jing-li1，2，WANG Ying1，WANG Ju-ying1

( 1． National Marine Environmental Monitoring Center，Dalian 116023，China; 2． State Key Laboratory of Marine Environmental Sci-
ence，Environmental Science Research Center，Xiamen University，Xiamen 361005，China)

Abstract: In marine environmental risk assessment and environmental quality standards setting，there is generally a lack of saltwater
toxicity data for extrapolation the PNEC ( predicted no effect concentration) ，leaving an unknown margin of uncertainty in saltwater as-
sessments that utilize surrogate freshwater data． Here，we use species sensitivity distributions ( SSDs) to determine if freshwater data-
sets are adequately protective of saltwater species assemblages for four chemical substances． For the metal compounds among these da-
ta，freshwater data were generally protective because freshwater organisms tended to more sensitive． In contrast，for organophosphate and
organochlorine pesticides compounds，saltwater species tended to be more sensitive，and these data suggested that freshwater data were
not necessarily protective of saltwater organisms． On the basis of the data reported in this article，it seems that a modest safety factor
should be applied if freshwater data are used to protect saltwater organisms from pesticides exposure．
Key words: species sensitivity distributions; SSDs; risk assessment; predicted no effect concentration; PNEC; marrine environment

预测无效应浓度( predicted no-effect concentration，
PNEC) 的确定是进行污染物海洋环境风险评价的基础和
关键，是研究与制定相关环境标准或决策的科学依据。

PNEC的推导都是以有限的实验室急性( LC50或 EC50 ) 和

慢性毒性( NOEC) 实验数据为基础，因此必须从少数生物
物种的短期毒性实验结果外推至污染物在较长时期内对
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整个海洋生态系统的影响［1-2］。围绕着 PNEC 的推导，各
国学者提出了多种计算方法，但大致分为两大类方法: 一

类是基于敏感生物最低毒性终点的评价因子法( assess-
ment factor，AF ) ; 一类是基于物种敏感性分布( species
sensitivity distributions，SSDs) 模型的统计学外推法，根据
曲线的分布特征不同，又分为 log-triangular、log-logistic 和
log-normal等多种推导方法［3］。无论采用哪种方法，均需
要大量的水生生物毒性数据来加以支持。相对淡水生态
系统而言，海水生物的毒性数据却远比淡水生物的毒性

数据要少。为解决这一矛盾，在假设淡水和海水生物具
有相似敏感性的前提下，更多情况下是引入淡水生物的

毒性数据用于补充海水生物毒性数据的不足，一并推导

特定污染物的 PNEC。但淡水和海水生物之间由于栖息
环境、生理构造及进化水平等诸多方面存在差异，二者之
间的敏感性势必不尽相同，由此推导的 PNEC可能对环境
存在“过保护”或“欠保护”现象。
本文在前人研究的基础上，借鉴 Leung 等［4］提出的

方法，根据当前可用的淡水和海水生物毒性数据，比较研

究了暴露于同种化合物下淡水和海水生物之间的敏感性

分布情况，并应用 SSD 模型方法比较分析了分别基于淡
水生物和海水生物以及二者一并使用推导的 PNEC 值之
间的差异性和相关性。其目的在于评估由淡水生物推导
海水 PNEC或水质基准的差异程度及合理性，并针对研究
结果为今后海水 PNEC 的计算在毒性数据取舍和推导方
法方面提出展望和建议，以期为我国开展污染物海洋环

境 PNEC的推导与风险评价和相关标准 /基准的制定和修
订提供参考和借鉴。

1 材料与方法

选取研究广泛、毒性数据相对较多的重金属、有机氯
和有机磷农药三大类污染物中的典型化合物为研究对

象，以镉( Cd ) 、铅( Pb ) 、狄氏剂( Dieldrin ) 和马拉硫磷
( Malathion) 等四种化合物为代表。毒性数据来源美国环
境保护署( US EPA) 水生生物毒性数据库( ECOTOX，ht-
tp: / /cfpub． epa． gov / ecotox / ) ，从中提取 1980 ～ 2009 年间
淡水和海水水生生物的急性毒性数据( 半致死浓度，

LC50 ) 。在获得上述数据基础上，根据 Klimisch 等［5］提出
的分类标准和研究中的实验设计、毒理学指标、实验方
法、实验条件以及化学物质的分析方法，选取达到可靠性
的毒理学数据用于推导 PNEC。
对于同一受试生物有多组毒性数据时，以几何均值

表征，各毒性数据经对数化处理后构建 SSD 模型，以 log-
logistic和 log-normal 两种常用的分布模型分别估算各自
第 5 百分位点所对应的毒性浓度( hazard concentration，
HC5 ) 作为 PNEC值。

2 结 果

SSD模型是根据受试物种的多寡而构建，从收集数据

的结果看，四种化合物所涉及的受试物种范围为 14 ～ 258
种，所构建的 SSD分布曲线及生物分类组成比例见图 1 ～
4。采用 log-logistic和 log-normal 两种分布方法分别推导
的各化合物 HC5值及 95%置信区间见表 1 和表 2。从表 1
和表 2 中可以看出，同一组毒性数据应用 log-logistic 和
log-normal两种方法所推导的 HC5值比较接近; 基于淡水

生物和海水生物及二者一并推导的 HC5值除 Pb存在较显
著差异外，其他化合物差异不大。

对于 Pb而言，由淡水数据和海水数据所拟合的物种
分布曲线斜率却相差较大，所推导的 HC5值相差 20 倍之
多( 见表 1、表 2 和图 1) 。在构建 SSS模型数据集的物种
组成上，淡水数据均涵盖 5 大生物门类 18 种生物，包括鱼
类、甲壳类、两栖类、轮虫类和扁形类等，其中代表性较强
的鱼类和甲壳类得以较好的体现，分别为 56%和 26% ; 海
水数据涵盖 5 大生物门类 14 中生物，包括鱼类、甲壳类、
软体类、藻类和轮虫类，其中鱼类、甲壳类和软体类等作
为海水生物的代表性门类，分别为 11%、59%和 24% ( 见
图 1) 。尽管在淡水数据中软体和昆虫动物、海水中环节
动物的数据欠缺，但从淡水与海水 HC5相差程度上看，应

用淡水数据和与海水数据一并使用所推导铅的 PNEC 均
可充分的保护海水生物。

由 Cd的淡水数据和海水数据所构建的 SSD 具有高
度的一致性，且所推导的 HC5相差不大。在构建 SSD 模
型物种组成方面，淡水和海水数据集中所涵盖的物种种

类较多，物种多样性较为丰富，淡水涵盖了 7 大类 64 种生
物，包括鱼类、甲壳类、昆虫类、两栖类、软体类、轮虫类和
腔肠类等，其中以鱼类、甲壳类和昆虫类为主，分别为
27%、26%和 32% ; 海水涵盖了 7 大类 43 种生物，包括鱼
类、甲壳类、藻类、软体类、昆虫类、轮虫类和多毛类等，其
中以鱼类和甲壳类为主，分别为 50%和 41% ( 见图 2 ) 。
从物种组成、代表性和 HC5大小等方面看，海水和淡水生

物对 Cd的敏感性相似，淡水数据可用于推导海水 HC5。
对于有机磷农药马拉硫磷，由海水生物数据所推导

的 HC5要略低于淡水生物( 见表 1、表 2 和图 3) ，海水生物
可能敏感于淡水生物。在构建 SSS 模型数据集的物种组
成上，淡水数据均涵盖 6 大生物门类 224 种生物，包括鱼
类、甲壳类、两栖类、轮虫类和昆虫类等，以鱼类、昆虫类
和软体类为主，分别为 34%、42%和 12% ; 海水数据涵盖
5大生物门类 34 中生物，包括鱼类、甲壳类、软体类、昆虫
类和腔肠类，以鱼类和甲壳类为主，分别为 34%和 60%
( 见图 3) ，而软体类与淡水相比，所占比例与可用数据较
少，仅为 3%。可见，在淡水方面具有大量的数据可用，且
涵盖的生物种类也较为多样，而海水方面可用数据较少，

且环节类、扁形类动物等数据完全欠缺，应用淡水数据和
与海水数据一并使用所推导马拉硫磷的 PNEC 可能会对
部分海水生物造成“欠保护”。

对于有机氯农药狄氏剂，由海水生物数据所推导的

HC5要低于淡水生物，后者约为前者的 2 倍。在构建 SSS
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模型数据集的物种组成上，淡水数据均涵盖 5 大生物门
类 64 种生物，包括鱼类、甲壳类、两栖类、软体类和昆虫类
等，以鱼类、昆虫类和甲壳类为主，分别为 59%、16%和
15% ; 海水数据涵盖 5 大生物门类 34 中生物，包括鱼类、
甲壳类、软体类、轮虫类和腔肠类，以鱼类和甲壳类为主，

分别为 52%和 31% ( 见图 4 ) 。可见，在淡水和海水数据
集中物种的代表性和组成比例具有一定的相似性，但淡

水 HC5却高于海水 2 倍之多，表明应用淡水数据和与海水
数据一并使用所推导狄氏剂的 PNEC 可能会对部分海水
生物造成“欠保护”。

表 1 基于 log-normal分布函数的 HC5比较( 单位: μg·L-1 )

Tab． 1 Comparison of the freshwater and saltwater species sensitivity distributions using the log-normal model

化合物
淡水

n HC5 置信区间

海水

n HC5 置信区间

全部( 淡水与海水)

n HC5 置信区间

Pb 18 29． 51 29． 26 ～ 119． 26 14 660． 69 224． 82 ～ 1226． 31 32 91． 20 26． 41 ～ 214． 46
Cd 64 10． 71 4． 69 ～ 27． 36 43 8． 49 1． 02 ～ 13． 32 107 9． 41 3． 79 ～ 16． 12
马拉硫磷 224 3． 68 2． 08 ～ 6． 12 34 1． 24 0． 26 ～ 3． 18 258 3． 35 2． 04 ～ 6． 12
狄氏剂 64 0． 89 0． 42 ～ 1． 57 34 0． 40 0． 12 ～ 0． 91 98 0． 67 0． 36 ～ 1． 09

表 2 基于 log-logistic分布函数的 HC5比较( 单位: μg·L-1 )

Tab． 2 Comparison of the freshwater and saltwater species sensitivity distributions using the log-logisic model

化合物
淡水

n HC5 置信区间

海水

n HC5 置信区间

全部( 淡水与海水)

n HC5 置信区间

Pb 18 33． 88 26． 20 ～ 132． 27 14 683． 91 270． 11 ～ 1202． 55 32 124． 45 28． 42 ～ 290． 69
Cd 64 12． 88 4． 90 ～ 30． 89 43 8． 09 2． 41 ～ 19． 71 107 10． 72 3． 91 ～ 23． 47
马拉硫磷 224 3． 39 1． 77 ～ 7． 02 34 1． 21 0． 22 ～ 3． 30 258 2． 43 1． 01 ～ 5． 38
狄氏剂 64 0． 74 0． 39 ～ 1． 40 34 0． 40 0． 08 ～ 0． 86 98 0． 58 0． 29 ～ 1． 15

图 1 Pb的物种敏感分布曲线( SSDs) 及不同生物种类的
组成比例

Fig． 1 Freshwater and saltwater species sensitivity distributions
( SSDs) and the taxonomic compositions of the distribu-
tions for lead

图 2 Cd的物种敏感分布曲线( SSDs) 及不同生物种类的
组成比例

Fig． 2 Freshwater and saltwater species sensitivity distributions
( SSDs) and the taxonomic compositions of the distribu-
tions for cadmium

3 讨 论

SSD理论认为不同门类的生物，由于生活史、生理构
造、行为特征和地理分布等的不同而产生了差异，这些差
异体现在毒理学上则反映为不同物种对同一剂量的同一

污染物具有不同的剂量-效应 /响应关系，即不同生物对同
一污染物的敏感性具有差异性，而这些差异遵循一定的

概率分布模型［6］。SSD 方法首先将不同物种的急、慢性
毒性数据进行对数转换，将满足一定概率分布函数的数

据做累积概率分布曲线，再根据得到的物种敏感性分布

曲线，选择 p 百分位对应的危害浓度( hazard concentra-
tion，HCp ) 作为 PNEC。到目前为止，p 最常见的取值为
HC5，即: 95%的生物物种受到保护的浓度，或 5%的物种

会受到特定的化合物的危害的浓度［7］。RIVM和 EU TGD
都选择 HC5作为生态安全的临界值

［8-9］。在应用 SSD 模
型分布曲线的选择上，目前根据毒性数据量的多少常应

用以下 3 种分布模型来进行 SSD 曲线的分析: log-normal
分布、log-triangular分布和 log-logistitic 分布。从 PNEC 计
算结果的准确度而言: log-triangular 分布只有累积概率接
近0． 05四个毒性值可影响到最后PNEC的定值，即USEPA
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图 3 马拉硫磷的物种敏感分布曲线( SSDs) 及不同生物种
类的组成比例

Fig． 3 Freshwater and saltwater species sensitivity distributions
( SSDs) and the taxonomic compositions of the distribu-
tions for malathion

图 4 狄氏剂的物种敏感分布曲线( SSDs) 及不同生物种类
的组成比例

Fig． 4 Freshwater and saltwater species sensitivity distributions
( SSDs) and the taxonomic compositions of the distribu-
tions for dieldrin

认为毒性值积累概率接近 0． 05 的毒性值较之其他的毒性
值能为 HC5提供更多的信息，因而这些毒性值在 HC5的定

值上占据了很大的权重，这在数理统计上并不能保证 HC5

可确保生境中 95%的生物安全; 与此相反，在 log-normal
和 log-logistic分布，每一组毒性数据都参与了 PNEC 的推
导，这在某种程度上减轻了个别异常低值可能对最后结

果的影响［3］。从总体上讲，log-logistic 分布模型方法为最
佳，log-normal次之，但二者计算结果的不确定性依赖于毒
性数据的数量和质量。此外，通过将野外调查数据与实
验室毒性实验结果相结合的方法推导 PNEC时发现: 污染
物环境效应与受试生物的地域特征具有显著相关性，不

同国家和地区采用类似方法得到的 PNEC 值往往具有明
显差异［10］。本研究采用 log-normal 和 log-logistic 两种分
布对各化合物 HC5进行了推导，结果发现: 两种方法所推

导的 HC5具有可比性; 但总体上，在重金属( 铅和镉) 的同

一数据集基础上，log-normal 方法获得的 HC5要严格于

log-logistic，而对于有机磷( 马拉硫磷) 和有机氯农药( 狄
氏剂) 等，则 log-logistic 严格于 log-normal，上述方法之间
的差异可能与各类化合物的毒性作用机制有关。近期研
究也表明化学物质对生物的毒性作用机制可影响 SSD 的
分布范围和分布复杂程度，并提出在构建 SSD 模型时化
合物毒性作用方式需要优先考虑［4，11-12］。
淡水生物与海水生物对环境胁迫响应的敏感程度受

多种因素影响，其中主要因素分别为淡水与海水生物物

种间的差异、淡水与海水介质化学组分间的差异及淡水
与海水不同生物毒性测试方法而估算毒性值间的差

异［13］。充分了解和掌握上述各因素的影响水平和程度对
于应用淡水数据替代海水数据推导海水 PNEC 及相关风
险评价工作具有非常重要的意义。本研究通过应用 SSD
模型推导了四种代表性化合物的淡水 PNEC 和海水
PNEC，结果发现淡水生物与海水生物对污染物响应的敏

感性具有一定的差异。对于重金属而言，淡水物种可能
对其胁迫更具敏感性，将淡水数据与海水数据一并使用

所获得 PNEC可有效的保护海洋生物; 对于有机磷和有机
氯农药，海水生物通常更具敏感性，淡水数据的介入和应

用可能会对部分海洋生物造成“欠保护”现象，但总体上，
淡水 HC5与海水 HC5二者相差不大，可通过适当的安全因

子加以校正。
根据 HC5结果，Pb的淡水 PNEC高于海水 20 倍之多，

其原因一方面可能与淡、海水生物对铅胁迫的敏感性不
同有关; 另一方面可能于淡、海水不同介质中金属离子的
生物有效性有关。重金属对生物毒性效应取决于金属的
化学本质和存在形态，在存在形态中以游离态存在的金

属离子毒性最强，而在淡水条件下游离态金属离子的含

量要高于海水体系，其生物有效性程度也高于海水［12，14］;

另一原因可能与 Pb离子与海水离子( 氯离子) 形成的化
合物溶解度较低有关，从而降低其对海水生物的毒性，此

外，海水生物对 Pb可能具有相对较强的吸收和代谢调节
能力，导致对 Pb可能具有相对较高的耐受性。对于重金
属 Cd的研究发现，淡、海水生物对 Cd 的敏感性基本相
似，应用二者毒性数据所获得的 HC5结果相当。因此，我
们认为在进行重金属的风险评价及环境基准或标准研究

时，应用淡水数据替代或与海水数据一并使用时，可起到

保护海水生物的目的，建议淡水数据可直接应用。
有机磷和有机氯等脂溶性化合物在海水和淡水介质

中由于盐析作用而导致溶解度有所差异，在海水环境下，

有机分子可与水分子和海水离子相互结合，而降低其在

海水中的溶解度。因此，在海水环境中脂溶性化合物多
以低于饱和态水平存在，这意味着该类化合物的有效浓

度相对较高，并提升其生物活性和生物可利用性，从而导

致其对海洋生物的毒性强于淡水生物［12，15］。此外，甲壳
类动物被认为对杀虫剂等有机化合物的暴露较为敏感，
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如果在海水数据集中该类动物的毒性数据所占比例较

大，而淡水数据集中相对较少时，可能由海水数据所推导

的 PNEC要低于淡水数据，并表征为海水生物敏感于淡水
生物［12］。本研究结果似乎证明了上述假设，本研究我们
发现马拉硫磷和狄氏剂海水数据集中甲壳类动物所占的

比重均高于其相应的淡水数据，其中马拉硫磷海水数据

集中甲壳类生物占 60%，而在淡水中仅为 9%，狄氏剂中
则分别分 31%和 15%，由此所推导的海水 PNEC 也均低
于相应的淡水 PNEC。因此，在应用淡水生物数据推导杀
虫剂等脂溶性化合物的海水 PNEC 和相应的海洋风险评
价时，淡水数据集中物种组成需全面评价，仅有当甲壳类

动物所占比例较高时，方可考虑将淡水数据引入海水中。
从本研究结果看，根据当前淡水生物毒性数据的可用情

况，如应用淡水数据或将其与海水一并使用时，应适当对

其进行安全因子校正，从而达到全面保护海洋生物及生

态系统的作用。
从本研究结果我们不难看出: 引入淡水生物的毒性数

据用于补充海水生物毒性数据，由此推导的 PNEC 均对海
洋生物存在部分“过保护”或“欠保护”现象:如需应用淡水
数据或将其与海水数据一并使用时，在注重数据集中物种

组成及敏感物种所占比例外，还应通过安全因子对其加以

校正，而安全因子的取值范围也应根据不同类型化合物的

毒性作用方法而定，不能以某一确定值一概而论。

4 结 论

应用同一数据组 log-logistic和 log-normal两种分布方
法所推导的 HC5值具有可比性;

淡水生物对重金属的胁迫响应要敏感于海水生物，

而对有机磷和有机氯农药的敏感程度要略低于海水生

物;

引入淡水生物的毒性数据用于补充海水生物毒性数

据，由此推导的 PNEC 均对海洋生物存在部分“过保护”
或“欠保护”现象。
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