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摘 � 要 � 环境中有机污染物的生物有效性评价对生物修复、生态毒性和环境风险研究有着重要的意义. 本文

概括了影响有机污染物生物有效性的因素,综述了近年来有机污染物生物有效性评价方法的发展与应用,并

对该领域的研究趋势进行了展望.
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随着全球人口的急剧增长和工农业的迅速发展,排放到环境中的有机化合物越来越多.这些有机污

染物除了传统的化工及农药类污染物如石油烃类 ( PH s)、有机氯农药 ( OCPs)、多环芳烃 ( PAHs)、多氯

联苯 ( PCB s)外,还包括各种新型污染物如药物和个人护理用品 ( PPCPs), 全氟化合物 ( PFOA s/PFOSs)、

内分泌干扰物 ( EDC s)等.它们能通过直接接触和食物链的放大作用, 对人类健康及生态系统造成潜在

危害. 因此, 对环境中有机污染物的暴露风险评价已成为科学研究的重要内容.

在以往的研究中,环境工作者利用实验室暴露实验得到污染物对生物暴露的剂量 �效应关系, 并将

这些以污染物名义浓度 ( nom inal concentration)表述的生态毒性数据 (如 LC50等 )作为外推野外长期暴露

效应和制订各种环境标准的依据
[ 1]
.随着大量野外实验进一步深入,发现以污染物名义浓度表述的生态

毒性数据受各种环境因素如硬度、pH、温度、盐度、以及其它无机及有机组分等影响
[ 2]
. 这些因素能改变

污染物的化学形态及其被生物摄取的能力,从而导致生态毒性的变化.因此,有学者提出了生物有效性

( bioavailab ility)的概念,来表征污染物被生物吸收利用的程度和潜在的毒性
[ 3]
.

1� 影响有机污染物生物有效性的因素

污染物的暴露效应取决于该化合物和基质组分间的相互作用
[ 4]
.对于不同的环境介质, 水体中可能

影响污染物毒性的物理化学因素包括天然有机质 ( NOM ) (吸附作用 )、水温 (影响蒸发速率、化学活度及

暴露生物的生理学过程 )、水流速 (传输及稀释作用 )、粘度 (影响流动性及溶质扩散 )、溶解氧 (影响暴露

生物的易感性 )、pH (影响某些污染物的形态、活度、溶解度、毒性 )、盐度 (结合及沉淀作用 )、光照 (光降

解 )等
[ 5 ]
.大气中的基质除了原始的气体组成外,还包括灰尘、水蒸气、人类排放物质等.决定大气中污

染物生物有效性的因素包括温度、光降解、化合物蒸汽压和逸度等.土壤是一种最为复杂的介质,其结构

成分差异显著.土壤胶体的带电性和表面性质影响着其对气体、有机物及离子的吸附.影响污染物对土

壤生物毒性的因素主要包括:矿物质种类 (影响化合物吸附 )、粒度分布 (影响表面积 )、水含量 (影响化

合物分配和可利用性 )、渗透度 (影响传输能力 )、结构 (影响孔隙率 )、pH、温度、金属含量 (结合作用和

拮抗机理 )、含碳有机质、孔隙率 (影响渗透性 )、密度 (决定孔体积, 受土壤成分如矿物质含量、种类和有

机质及土壤结构影响 )、无机离子 (结合作用 )、污染历史等
[ 6]
.沉积物被认为是疏水性化合物的最终归

宿,许多特征与土壤类似, 但与之相区别的是其高水含量及厌氧环境.

在各种因素中,硬度对于有机污染物的毒性和生物富集 ( b ioaccumu la tion)的影响微乎其微 (对于有

机表面活性剂而言,硬度能够影响其毒性,但程度取决于受试物种、化合物结构, 并易受 pH的影响而相

互作用 ). 对于不可离子化的有机污染物, 正常生理范围内的 pH值几乎不对其毒性和生物累积产生影

响. M ayer等
[ 7 ]
指出大多数有机物的急性毒性随温度的升高而增加 (对于 96�hr LC50, 每升高 10 � 约增
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加 3倍 ) ,但对某些化合物 (如 DDT、甲氧 DDT、拟除虫菊酯等 )则相反. 温度对慢性毒性的影响则常常可

以忽略.同时就目前有限的数据看来,盐度对有机物的毒性和生物累积的影响也十分有限
[ 2]
.决定有机

污染物的传输和归趋的主要因素是它们与环境界面间的结合. 因此, 对于大多数有机污染物而言,主要

考虑各种环境基质与污染物之间的交互作用及其对生物有效性的影响.例如,有机污染物易被环境中的

溶解态或颗粒态天然有机质 (NOM )结合,从而导致其自由溶解形态大量减少,造成污染物生物有效性

降低.

需要注意的是,虽然水化学参数对有机污染物分子本身的生物有效性影响较小,但它们常通过改变

NOM的分子构型,进而影响其与有机污染物间的相互作用
[ 8 ]
.已有的研究表明, 有机质主要组分腐殖质

(HS)的分子构型很大程度上受到所处水环境的物理化学参数影响.例如, HS在酸性溶液中呈随机蜷缩

构型, 而当 pH增大后,酸性官能团质子化作用减弱,溶液中较多的负电荷相互排斥,而导致大分子构型

伸展
[ 9]
. 增加离子强度,增加的正电荷对腐殖酸电性有中和效应,这也使得腐殖质构型蜷缩. 假微胞模型

则认为离子强度增加或 pH减小促进疏水区的聚集从而促使假微胞的形成
[ 10]

.而金属离子会使 HS大

分子的酚羟基和羧基基团中和, 并参与桥联作用, 引起大分子的卷曲并形成更大微粘度的结构化区

域
[ 11]

.研究还发现, 由于 NOM浓度增加而引起的分子聚集会降低 K OC值
[ 12]

. 目前,对其它水化学参数影

响 NOM构型和结合能力的研究尚有待继续深入.

环境中有机污染物的生物有效性与有机污染物进入生物体的方式和生物特异性密切相关.物种的

特定性质如解剖学、比表面积、觅食方式和生活习性等控制着污染物的生物富集过程.生物获取污染物

可经由表皮吸附、鳃或肺呼吸、肠胃消化吸收等多个途径. 虽然任何一个暴露途径的本质都是污染物跨

生物膜运输,但消化 (异化 )过程使得摄食暴露途径区别于膜与水相的直接接触暴露 (一些结合态化合

物可能会在肠腔内解吸 ). 有研究证实底栖动物中与沉积物结合的污染物在经过肠道时的增溶程度对

富集起决定性作用,被溶解的 PAH s结合态大部分可以跨肠膜被吸收, 甚至可达 100%
[ 13 ]

.摄食途径在

污染物对生物的暴露总量中占很大比例, 但还需要针对不同物种开展暴露途径分析研究.污染物的生物

有效性还和暴露生物的内环境相关. 例如对颗粒物的摄食,温血动物肠道内部的温度通常比所摄入的土

壤高
[ 14]

,此时污染物通过粘性介质如 NOM的扩散和从表面的解吸过程被活化,而且这些过程是温度敏

感性的.例如土壤历史残留的 1, 2�二溴乙烷解吸到水中的表观活化焓为 66 kJ�mo l
- 1
, 相应地, 当环境温

度由 25 � 升至 40 � 时, 其解吸速度能升高至原来的 7倍
[ 15]

.研究还发现,加热能使 PCB从河流沉积物

上的解吸速率加快并减小截留的比例
[ 16]

.此外有证据表明,土壤悬浮物在酸化至 pH < 2时加速了几种

卤代脂肪烃慢解吸部分的解吸,在 1 h内慢解吸部分解吸的比例是自然条件下的几倍
[ 17]

.为了更好地评

价生物有效性,研究生物消化道和呼吸道中生理条件改变对污染物生物有效性的影响十分重要,这也是

今后的工作重点.此外,由于污染物进入生物体内后,只有到达靶作用位点的那部分才被认为是毒理学

有效的,因此生物有效性还取决于毒代动力学 ( tox icok inetic)过程,如靶位点和非靶位点间的分配、特定

组织内的代谢、排泄等特性
[ 18]

.

2� 生物有效性的评价方法
2. 1� 生物监测

评价生物有效性的最直接方法是采用生物富集实验或毒性测试.生物富集作用受生物体代谢过程、

食物构成、生物体型和毒性胁迫等因素的影响.虽然利用脂肪归一化可在一定程度上减小这些影响
[ 19]

,

但无法消除污染物在生物体内分布的特异性和不同物种的吸收特异性. 用靶位点浓度 (即能与靶位点

相互作用并最终产生毒理学响应的污染物量 )来评价生物有效性,能排除由毒代动力学所导致的影响,

但靶位点浓度通常很难测定.通常, 对于非特异性作用基本毒物 ( nonspecific�acting baseline tox icants, 即

能在各种生物体内产生毒理学效应的污染物 )可以用临界机体残留浓度 ( critical body residues, CBRs)作

为靶作用位点浓度的最近似估计
[ 20]

. CBR法测定的是以致死或半数致死效应为评价终点时生物体靶标

内的目标化学物浓度,因而能将有机化合物的毒性和生物富集作用结合在一起.

在效应评价方法中,死亡率对于反映野外暴露中污染物生物有效性存在一定局限性. 事实上, 土壤、

沉积物和天然水体中的污染物浓度通常在痕量或超痕量级,因而很少能对微生物或大型生物, 尤其是脊
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椎动物,引发致死风险.此外,生物活体暴露实验周期长, 成本高, 而且重复性差,样品处理步骤繁琐, 给

利用死亡率评价生物有效性的应用带来了许多限制.除了活体生物标志物之外, 离体生物标志物方法也

得到了越来越广泛的应用.离体测试方法相对于生物活体测试方法成本较低, 可进行大量样品的测定,

还能为深入了解复杂混合物的总体效应和毒性作用机理提供帮助
[ 21]

.利用生物标志物 (如暴露标志物 )

方法比较有效,为环境中污染物的生物有效性提供更准确的估计
[ 22]

. 如 O ikari等在对虹鳟幼鱼利用加

标沉积物进行暴露的活体实验中,探究了接触时间对鱼肝 CYP1A活性诱导程度的降低,以此评价 PAH s

的生物有效性
[ 23]

. Kogant i等也使用小鼠尿液中的代谢水平和肺中化合物 �DNA加合物水平作为生物标
志物, 评价了摄食土壤中 PAH s的系统生物有效性

[ 24]
. 在未来的研究中, 选择灵敏度特异性高的生物标

志物,以区分环境因素和污染物所导致的效应以及各种不同污染物所导致的不同效应,则是重要的发展

方向.

2. 2� 化学模型方法

为了从污染物总浓度中获得可被生物利用的部分,研究者结合了污染物的物理化学性质和生态系

统的参数,将模型计算方法应用于生物有效性的评价中.利用有机污染物的平衡分配理论 (有机碳归一

化平衡常数, KOC )可以模拟得到土壤和沉积物中有机污染物进入生物体的潜势. K OC和生物浓缩因子

( BCF)之间存在正相关关系, 其数值可以通过实验室或野外实验测定, 也常常通过辛醇�水分配系数
(K ow )估测得到.该方法已被用于从土壤或沉积物总浓度中估测生物体残留浓度或从间隙水浓度测定生

物体动态浓度
[ 25�26 ]

.由于强疏水性有机物在鱼体内的吸收主要是由被动扩散过程和与疏水性成正比的

水相边界层效应介导的, S ijm等假设疏水性化合物的吸收速率受其穿透水相扩散层的阻力控制,建立了

一个鱼类吸收的模型来评价生物有效性, 计算结果与实验数据有很好的一致性.但是,模型方法大大简

化了实际过程,没有考虑生物摄食的差异、生物体内降解作用,没有解决生物富集动力学高度依赖于生

物体的物种、大小、年龄等的复杂问题
[ 27]

.

目前,已经有多种模型可以应用于预测生物效应和毒性终点,如 QSAR( quant itat ive structure�activity
re lationsh ip)模型

[ 28]
、QSPR ( quantitative structure�property re lationsh ip )模型

[ 29]
和 MMM ( mu ltim edia

mathematicalmodel)
[ 30]

. QSAR可以将有机化合物的结构特征和测量所得的理化性质与生物评价终点如

BCF及毒性联系起来. QSPR是在其基础之上发展的一个子模型, 它根据有机化合物的结构来预测其理

化性质、分配行为、归趋和在生物体内的富集趋势, 可以用于校验化合物实测理化参数值中的错误,因此

提高了 QSAR模型中所用数据的质量,还有一些 QSPR模型可用于估算生物在受化合物暴露时的可能

途径. MMM模型则提供了一种整体研究手段,能够用于同时估测污染物在多个环境介质中的迁移、分

布、归趋、生物浓缩和生物富集过程.

尽管这些模型可以在一定程度上预测生物有效性,但是由于模拟过程是建立在大量的理想假设上,

许多预测结果与实际情况偏差很大
[ 31 ]

.这些不确定性和经验数据应用于不同测试物种和毒性终点的局

限性, 导致了用现有的这些简单模型难以准确地预测环境污染物的生物有效性.

2. 3� 化学分析方法
近年来,用化学分析方法来评价有机污染物的生物有效性也得到很大发展. 如 Hatzinger和

A lexander提出用温和的有机溶剂作为萃取剂来反映土壤中生物对有机污染物的生物有效性
[ 32]

;

Haw thorne用超临界流体萃取和加速溶剂提取仪作为工具来评价污染土壤中多环芳烃的生物有效

性
[ 33]

.在化学评价手段的发展中, 一个重要的发现是污染物的自由溶解态浓度是生物有效性的主要部

分.研究者通过比较剂量�效应关系,已经证明了自由溶解态浓度对于生物测试准确程度的重要性
[ 34]

;

同时还发现,污染物的自由溶解态浓度与以名义浓度表述的毒性终点浓度具有很好的一致性
[ 35]

. 因此,

近年来,发展了多种采样技术用于选择性地测定自由溶解态化合物.

相比于主动式采样技术,被动式采样技术的富集原理更接近污染物在生物有机体内的富集方式. 被

动式采样装置对污染物的获取或浓缩过程完全基于化合物从化学势或逸度高处 (即外界环境基质 )向

化学势或逸度低处 (即采样介质或吸附剂 )的自动扩散. 但应用被动式采样装置中目标化合物浓度来推

断外界暴露介质中的浓度需要满足 3个条件
[ 36]

: ( 1)污染物在采样器中的浓度与其在周围暴露介质中

的浓度成比例,而且化合物进入采样器中的交换速率与扩散常数应与其外界浓度无关; ( 2)必须要具有
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能满足现场监测所需的参数校准数据 (即采样速率常数和分配速率常数 ) ; ( 3)不破坏化合物在各相中

的原有平衡,即所谓的 �微耗式采样� ( neg lig ib le dep letion sampling), 一般要求所提取的目标化合物的量

小于该化合物在体系中总量的 10%
[ 37�38]

.

目前应用较广泛的被动式采样装置包括三油酸甘油酯�半渗透膜被动式采样器 ( SPMD)
[ 39]
、固相微

萃取技术 ( SPME)
[ 40]
以及液相微萃取技术 ( LPME )

[ 41 ]
. SPME作为一种平衡采样器,被广泛用于模拟水

体和土壤环境中的无脊椎动物的富集行为, 并以此预测环境介质中有机污染物的生物有效性. 通过

SPME能测定化学物质在间隙水中真实的自由溶解态浓度和内暴露浓度
[ 42�43]

. 而 LPME结合了液液萃

取和 SPME的优点, 可以灵活地选择萃取溶剂从而实现对极性有机污染物的萃取.这些技术已在预测生

物有效性的研究中得到了广泛应用. 如 van derW al等研究发现 SPME能够很好地预测土壤中有机污染

物在土壤生物 (蚯蚓和寡毛纲动物 )体内的富集浓度.其它常用的被动式采样装置还包括 Tenax和 C18固

相萃取膜等
[ 44�45]

.

另一种新型被动式采样装置 � � � 三油酸甘油酯 �醋酸纤维素复合膜 ( TECAM ) � � � 采样原理则与

SPMD类似,即目标分析物从周围环境介质中通过扩散渗透作用透过外层膜,累积在脂相中直至达到分

配平衡
[ 46]

.但 TECAM的构造与 SPMD不同,三油酸甘油酯以脂滴的形式嵌于醋酸纤维素聚合物构造

中,并与之紧密结合. 这种镶嵌结构与 SPMD的简单层叠结构相比,彼此结合更紧密, 接触面积更大.

TECAM的制备过程简单,而且提取目标化合物的前处理过程也比较简单, 一般不需净化步骤
[ 46]

, 因此

有很好的应用前景. K e等的研究表明,不论在实验室还是野外条件下, TECAM s都能有效并迅速地富集

水中自由溶解态的疏水性有机物
[ 47�48 ]

. Chen等利用 TECAM方法和生物方法比较,探讨了结合态有机物

对生物富集和毒性效应的影响
[ 49 ]

.

被动式采样技术与预测污染物富集势和基线毒性的传统方法相比,具有很多优点.然而若没有其它

关于污染物对生物内在毒性或生物体内浓度的数据,仍然很难对复合污染物的生物有效性和它们之间

的协同或拮抗关系有一个准确的认识.由于这一原因, 为了确定毒性终点和自由溶解态浓度间的关系,

生物测试数据就必不可少.一些意义重大的研究已经试图将生物有效性和致死风险联系起来.如 Yang

等使用 SPME方法预测了拟除虫菊酯的生态毒性效应, 并指出 NOM对其生物有效性的影响是毒理学相

关的
[ 50]

. E scher和 Hermens发现在不同的浓度测定方法下, 五氯苯对斑马鱼的 LC50值能减小 20倍之

多
[ 51]

.虽然化学方法不能完全替代生物方法,但由于化学方法操作简单, 结果重现性好,最重要的是比

较容易进行标准化,便于建立相应的严格的标准化实验方法和提出科学评价体系,使各个实验室得到的

结果之间可以进行相互比较,而这正是环境中污染物生物有效性研究所急需解决的问题,所以用化学方

法来模拟生物富集进行污染物生物有效性评价的研究具有广阔的发展潜力.

3� 研究展望

目前有关污染物生物有效性的研究多集中于探讨 NOM 对有机污染物自由溶解态浓度的影响. 例

如,根据水中污染物的总浓度、游离态浓度和污染物疏水性 (K ow )可以预测有机氯农药的生物有效

性
[ 52�53]

.但是, 这些研究忽视了结合态污染物对实际暴露剂量可能的贡献. 在生物体内,不稳定的结合

态的有机物可能会在生物膜上部分解离, 从而对生物有效性产生显著影响
[ 13, 18, 54]

.因此对于生物有效性

而言, 基于形态可给性基础之上的自由溶解态方法还需要通过生物方法来进行验证和校正.例如:附着

在鱼鳃瓣膜及腹腔内膜上的结合态有机碳 ( OCs)随时间变化以及鱼类体腔液的作用也可能被间接吸

收,是否会对暴露效应带来不可忽略的影响? 怎样区分水相污染物和固相污染物对生物富集的贡献率?

区分化合物形态 (即结合态与自由溶解态 )的方法能否直接作为准确判定环境中生物可利用与生物不

可利用的界定? 这些问题仍是生物有效性研究领域中的空白.

另一方面,随着研究工作的不断深入,所揭示出的有机污染物与 NOM的结合特性与生物对其摄入

机制的关系更加复杂. NOM性质的差异增加了使用 KOC预测水中自由溶解态浓度的不确定性. 因此, 通

过加强对不同形态 NOM的化学结构和结合性质的认识,有利于提高目前的预测能力.但针对水体中

NOM与污染物相互作用的工作多以商品化腐殖酸 ( A ldr ich腐殖酸 )为研究对象展开,实际上,腐殖酸并

不是一种很好的 NOM代表.商品化腐殖酸是泥煤的人工提取物, 非极性比天然腐殖酸更强
[ 55�56]

. 对于
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其它天然有机碳如富里酸和颗粒态地质吸附剂,前者对 OC s的结合能力比腐殖酸弱; 而后者,吸附特性

与溶解性有机碳差异显著,具体表现在更强的吸附能力、非线性吸附及吸附解吸滞后等方面
[ 57]

.研究表

明,地质吸附剂 (包括炭黑、煤、干酪根等 )对有机物的吸附常数比基于无定形有机碳分配模型的预测值

高 1� 2个数量级
[ 58]

.有机碳组成的差异增加了单一模型运用的不确定性, 同时由于慢速动力学的影

响,用天然有机碳吸附平衡模型来表述有机物归趋常常是不准确的.慢吸附 /解吸的动力学滞后,影响着

污染物的生物有效性.实际情况下,慢吸附可能需要几周甚至几个月才能达到平衡,而地质吸附剂上的

慢解吸约占到总吸附量的 10% � 96%,忽略慢速动力学可能会导致对污染物迁移率和生物有效性的错

误预测
[ 14]

. 同时,原来不可逆或者解吸速率很慢的结合态污染物也可能在生物体内特定微环境下由于

外界条件的改变而转为快速解吸,并因此被生物利用. 因此, 有机碳结构性质对生物有效性的影响也将

是该领域的一个重要研究内容.
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ABSTRACT

Evaluat ion o f b ioavailability o f organic contam inants in the env ironment has significant impact on the

bioremed iat ion pract ice, eco tox ic ity and risk assessmen.t In this rev iew, factors that affect b ioava ilab ility of

organic contam inants w ere summarized. The research progress on them ethods o f b ioava ilab ility evaluat ion are

rev iew ed. And the perspectives in the research o f b ioava ilability are discussed.

K eywords: bioava ilab ility, o rgan ic contam inants, free ly d isso lved concen trat ion, bioaccumu lation, tox ic

effec.t


