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β－肾上腺受体阻滞剂的水生态毒理学研究进展

彭祖华，池剑，孙立伟＊，傅正伟

浙江工业大学生物与环境工程学院，杭州３１００３２

摘要：β－肾上腺受体阻滞剂是一类治疗心血管疾病的药物，其药理作用是和β－肾上腺受体结合但不使其活化。由于此类化

合物在环境水体中的高检出率以及自身所具有的生物活性，近年来有关其对非靶生物的生态毒性效应日益受到关注。在概

括了β－受体阻滞剂的使用现状及其在水体环境中的归趋后，重点介绍了此类化合物对鱼类以及其他水生生物的毒性效应。

最后，针对目前的研究现状对今后的工作做出展望。
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产量的大幅增长，并伴随着化学分析手段的日新月
异，各种药品和个人护理品在多个环境介质中被陆
续发现，这使人们越来越重视此类化合物在环境中
的归趋及效应［３－５］。与其他环境污染物类似，水环
境是多数药品类化合物的最终汇。一般认为，药品
被人体摄入后，将以原型或者代谢产物的形式通过
尿液或者粪便进入污水处理厂，随之进入环境水
体［３］。而对于未使用的药品，作为生活垃圾丢弃或
者通过盥洗室排放也是其进入水体的重要途径［４］。
虽然环境中生物或者非生物过程可以降解其中的一

部分，但由于药品的排放过程是持续的，所以这类污
染物也被认为是持久性的（即所谓假持久性“ｐｓｅｕｄｏ
－ｐｅｒｓｉｓｔｅｎｃｅ”）。同时，由于药品本身所具有的生
物活性，因此，其对环境的风险不容忽视［５－６］。在过
去的２０多年间，雌激素类药品的环境问题最为人们
所重视，但其他种类的药品，比如β－肾上腺受体阻
滞剂，其可能的生态风险同样值得我们关注。

１　β－肾上腺受体阻滞剂简介

　　肾上腺受体（ａｄｒｅｎｅｒｇｉｃ　ｒｅｃｅｐｔｏｒ）是与肾上腺
素或去甲肾上腺素结合的一类Ｇ蛋白偶联受体，遍
布中枢及外周神经系统。考虑到受体的药理性质及
其对肾上腺素和去甲肾上腺素的相对亲和力，肾上
腺受体在哺乳动物中分为９种不同的亚型，并分别
担负着特定的功能［７］。而β－肾上腺受体阻滞剂（β
－ａｄｒｅｎｅｒｇｉｃ　ｒｅｃｅｐｔｏｒ　ｂｌｏｃｋｅｒ，以下简称为β受体
阻滞剂）的靶位点为β１和／或β２肾上腺受体，药理
作用是和相应的受体结合但不引起其活化，拮抗儿
茶酚胺的活性，从而可以降低肾上腺素兴奋心脏的
作用［８］。临床上主要用于治疗心律失常、心绞痛、高
血压、心肌梗死等心血管疾病，也用于治疗甲状腺功
能亢进、肥厚型心肌病、嗜铬细胞瘤、偏头痛和青光
眼等，应用较广泛［７，９］。而以高血压、冠心病和脑卒
中为代表的心脑血管疾病遍布各个年龄段，严重危
害人类健康，在世界多数国家都位居各种死因首
位［１０］。在我国，心脑血管疾病的发病率也在逐年上
升，据“中国卫生统计年鉴”所示，近年来在我国人口
死亡率构成中，心脏病和脑血管疾病两者合计占

３０％以上。自２０世纪６０年代首个β－受体阻滞剂
普萘洛尔（ｐｒｏｐｒａｎｏｌｏｌ）被发明以来，目前各国上市
的此类药物约有３０余种，因其具有效果好、副作用
小等特点而用量巨大。其中普萘洛尔（ｐｒｏｐｒａｎｏｌ－
ｏｌ）、纳多洛尔（ｎａｄｏｌｏｌ）和索他洛尔（ｓｏｔａｌｏｌ）等是无
受体选择性的（即对β１和β２肾上腺受体均有阻滞

作用），而阿替洛尔（ａｔｅｎｏｌｏｌ）、美托洛尔（ｍｅｔｏｐｒｏｌ－
ｏｌ）和比索洛尔（ｂｉｓｏｐｒｏｌｏｌ）则为选择性β１肾上腺素
受体阻滞剂［１１－１２］。从世界范围来看，阿替洛尔、美
托洛尔、纳多洛尔和普萘洛尔等的用量最大。在我
国，阿替洛尔、美托洛尔和比索洛尔是目前临床上应
用最多的３种β受体阻滞剂

［１３］。有报道指出，在我
国高血压患者使用的降压药物中，β受体阻滞剂占
使用量的１３％，而心内科使用率可达近３５％［１４］，但
我国医师β受体阻滞剂的临床使用率偏低，剂量偏
小，和国外同行相比差距明显［１５］。可以预见，今后
相关药品的使用量可能会进一步增长。在德国，β
受体阻滞剂的用量每年至少在１００～２５０ｔ［１６］。在
法国，多种β－受体阻滞剂的销售量均位列药品销
售量前５０，使用量每年大于９５ｔ［１２］。而在美国，高
血压患者超过５　０００万，心绞痛患者则超过４００万，
导致阿替洛尔、美托洛尔、纳多洛尔和普萘洛尔等数
种β受体阻滞剂均为消费量前２００的处方药

［１１，１７］。

２　β－受体阻滞剂在水环境中的归趋

２．１　β－受体阻滞剂的代谢及其在水环境中的迁移转化

　　不同的β－受体阻滞剂在人体中的代谢过程有
很大的差别。根据其是否主要在肝中代谢，可以将

β－受体阻滞剂分为２类。在肝脏中代谢的β－受
体阻滞剂主要有普萘洛尔和美托洛尔，其在人体血
浆中的半衰期相对较短（大约４ｈ），代谢产物由尿
液排出。而阿替洛尔和纳多洛尔等β－受体阻滞剂
并不会在肝脏中有明显的代谢过程，半衰期较长（＞
８ｈ），并以原型由肾脏排出体外［７］。研究表明，普萘
洛尔仅有不到１０％是以原型排出体外，而阿替洛尔
则可达９０％［８］。

　　当含有β－受体阻滞剂的污水进入处理厂之
后，其去除效率也有很大的差别。有研究表明，索他
洛尔、普萘洛尔、美托洛尔和阿替洛尔在污水处理厂
的去除率分别约为２５％、３７％、４４％和５０％［９］。而
不同处理厂的去除效率也有较大差别，从＜１０％到

＞９０％均有报道［９］。基于其物化特性，研究者普遍
认为活性污泥对此类化合物的吸附能力有限，而生
物降解在污水处理中起主要作用［１８］。

　　在进入地表水后，光转化可能是最重要的环境
转化机制［１８－１９］。研究认为，在普萘洛尔、阿替洛尔
和美托洛尔中，普萘洛尔可能是唯一可以吸收自然
光从而进行直接光解的化合物［１９］。同时，腐殖酸等
光敏剂可使普萘洛尔和索他洛尔等产生间接光

解［１８］。另外，对β－受体阻滞剂在地表水－沉积物
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间的迁移转化过程进行研究也表明，其在地表水中
浓度降低主要是通过生物转化，而在河水中，β－受
体阻滞剂被沉积物吸附的部分和溶解态相比基本可

以忽略［２０］。

２．２　β－受体阻滞剂在水体中的浓度

　　如前所述，β－受体阻滞剂在世界范围内应用广
泛且用量巨大，因此，在环境中检测到这类化合物也
并非出乎意料。在美国对密西西比、德克萨斯和纽
约等地区的城市污水处理厂出水进行检测后发现，
所有水样中均有普萘洛尔检出，浓度高达１．９μｇ·

Ｌ－１，美托洛尔和纳多洛尔检出率≥７１％，浓度分别
为１．２和０．３６μｇ·Ｌ

－１。同时还发现，此３类药物
的浓度在每个采样期均相当稳定［１１］。Ｂｅｎｄｚ等［２１］

在瑞典的研究也证实了普萘洛尔和美托洛尔在水环

境中的稳定性。在英国，研究者在综合考虑了各类
药品的环境风险后，筛选了其中１２类药品并测定其
在地表水中的浓度。研究发现，作为β－受体阻滞
剂的代表药物普萘洛尔无论在污水处理厂出水或相

应的受纳水体中，其检出率均为最高，分别为１００％
和８７％，平均浓度分别为７６和２９ｎｇ·Ｌ－１［２２］。在
芬兰，污水处理厂进出水中阿替洛尔、美托洛尔和索
他洛尔的浓度均在几百至１　０００多ｎｇ·Ｌ－１，而在受
纳水体中则一般要低一个数量级［２３］。而对西班牙
一所医院污水进行的研究则表明，其中阿替洛尔、普
萘洛尔的浓度分别高达１２２和６．５μｇ·Ｌ

－１［２４］。除
了各类地表水以外，一项德国的研究发现在地下水
中也存在此类污染物，索他洛尔浓度高达５６０ｎｇ·

Ｌ－１［２５］。而美国的检测则发现甚至在饮用水中也存
在阿替洛尔，虽然其浓度仅有０．４７ｎｇ·Ｌ－１［２６］。我
国台湾地区的污水处理厂进出水中也检测到阿替洛

尔和美托洛尔，其中浓度均可高达μｇ·Ｌ
－１［２７］。更

为详细的调查结果可参见相关综述［７，２８］。而对于我
国大陆地区，相关的研究较为有限。Ｓｈａｏ等［２９］研
究了北京４个屠宰场废水中的药品类污染物，发现
在废水处理厂进出水中美托洛尔的检出率均为

６２％，且进水中浓度最高为３２ｎｇ·Ｌ－１，出水中最高
为４ｎｇ·Ｌ－１，而处理厂排放口所在河流的上下游也
均可检测到约３０ｎｇ·Ｌ－１的美托洛尔。柳晋杰［３０］对
北京市２０家医院的水样进行分析，发现医疗废水中
可检出９种β－受体阻滞剂，其中阿替洛尔和比索
洛尔的检出频率最高，均为６５％，浓度最高的是美
托洛尔，约为３４０．０ｎｇ·Ｌ－１。而对于高碑店污水处
理厂的进出水进行检测则发现，城市污水中也可检

出９种β－受体阻滞剂，且有８种在进水中的检出
率为１００％，其中美托洛尔浓度最高，为１　１０１．５～２
６６９．７ｎｇ·Ｌ－１。虽然出水中各药物浓度均有不同程
度的降低，但美托洛尔浓度依旧高达８０８．３～１　２８７．
４ｎｇ·Ｌ－１。和我国的使用总量估计值相一致，阿替
洛尔、比索洛尔、美托洛尔以及普萘洛尔在２种水系
中均具有很高的检出率。同时，也发现城市污水中

β－受体阻滞剂的浓度远高于医疗废水，表明医疗废
水并不是市政废水中此类药物的唯一来源。以上研
究均表明，β－受体阻滞剂在我国环境水体中是广泛
存在的，其潜在的危害不容忽视。

３　β－受体阻滞剂的水生态毒性

　　考虑到水体中β－受体阻滞剂的高检出率和浓
度水平，必须重视其对包括鱼类在内的水生生物种
群的潜在危害。欧洲药品评价机构 （Ｅｕｒｏｐｅａｎ
Ｍｅｄｉｃｉｎｅｓ　Ｅｖａｌｕａｔｉｏｎ　Ａｇｅｎｃｙ，ＥＭＥＡ）在环境风险
评价指南中建议，对于人类药品，当其预测或者实测
的水环境浓度≥０．０１μｇ·Ｌ

－１，或者具有特定的作用
模式时（比如可以和受体直接或间接作用），均需要
进行水生态毒性评价［３１］。显然，β－受体阻滞剂在
这２点上均是符合的。而 Ｓａｎｄｅｒｓｏｎ等［３２］通过

ＱＳＡＲ（定量结构活性相关）模型和ＥＰＩＷＩＮ（Ｅｓｔｉ－
ｍａｔｉｏｎｓ　Ｐｒｏｇｒａｍｓ　Ｉｎｔｅｒｆａｃｅ　ｆｏｒ　Ｗｉｎｄｏｗｓ）程序进
行预测后也发现心血管药物（包括β－受体阻滞剂）
是对水生生物（包括藻类、枝角类和鱼类）危害最大
的药品之一。更有研究者指出，基于欧洲目前的风
险评价方法，β－受体阻滞剂普萘洛尔的危害性事实
上是被低估了［６］。因此，有关此类药品的水生态毒
性研究在近年来广受重视，并取得了较大的进展。

　　化合物的毒性效应和化学结构密切相关。对于

β－受体阻滞剂，其在多个毒理学终点上表现出的毒
性差异似乎主要与亲脂性有关。总结已有报道，几
种典型的β－受体阻滞剂的ｌｏｇ　Ｋｏｗ（辛醇水分配系
数）为：普萘洛尔约为２．４３到３．６５，美托洛尔约为

１．３５到２．１５，纳多洛尔约为０．２１到１．１７，阿替洛尔
约为－０．１５到０．７８［３３］。可以看出普萘洛尔的亲脂
性在β－受体阻滞剂中最强，而毒性效应也相对最
大。由于亲脂性较强，普萘洛尔比其他β－受体阻
滞剂表现出更强的生物富集作用［９］。这一特性也使
普萘洛尔能通过血脑屏障，从而对生物的中枢神经
系统产生影响［３４］。需要注意的是，作为药物的β－
受体阻滞剂基本都经过成盐修饰以改变其物化性

质，比如美托洛尔为酒石酸盐，普萘洛尔为盐酸盐，
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其水溶性大为提高，所以多数毒性实验中也采用成
盐后的β－受体阻滞剂，但化学分析一般检测成盐
前的活性分子［７］，因此，研究中有必要指明所用化合
物的ＣＡＳ号，以利于结果的相互比较。

３．１　β－受体阻滞剂对鱼类的毒性效应

　　人类的药品一般经过特殊设计而具有特定的作
用模式。虽然β－受体阻滞剂针对人类的β１和／或

β２肾上腺受体，但类似的受体也存在于其他的哺乳
类、鱼类等脊椎动物中。鱼类是水环境中最为重要
的脊椎动物，肾上腺受体在鱼类组织中分布广泛，在
包括心脏、鳃、大动脉、肝、淋巴器官、脑、肌肉以及其
他多个组织中均有发现，并具有复杂的生理功能［７］。
而斑马鱼（Ｄａｎｉｏ　ｒｅｒｉｏ）和河豚鱼（Ｔａｋｉｆｕｇｕ　ｒｕ－
ｂｒｉｐｅｓ和Ｔｅｔｒａｏｄｏｎ　ｎｉｇｒｏｖｉｒｉｄｉｓ）基因组测序的完
成则揭示了鱼类的β－肾上腺受体和人类之间具有

高度的相似性［７］。然而，有关鱼类肾上腺受体与相
应配体特异性数据还很有限，难以比较其与哺乳类
的异同。在鱼类和人类的β－肾上腺受体之间，一
些生理学终点差异显著，即便β－肾上腺受体的信
号传导机理类似，其最终的生理结果也大不相同［７］。
比如，有研究表明，哺乳动物脂肪组织中的β１、β２和

β３肾上腺受体均发现可促进脂肪分解，而鲤鱼的β１
可抑制但β２可促进脂解作用

［３５］。因此，β－受体阻
滞剂（及其代谢物）对鱼类的影响可能与在人类体内所
体现出来的药理效应有较大差别，而这也成为水生态
毒理学家和鱼类生物学家共同关注的研究领域。

　　对于环境污染物而言，人们首先关注其对生物
的急性毒性。现有的研究表明，β－受体阻滞剂会引
起鱼类成鱼和胚胎的死亡，但毒性相 对 较 低
（见表１）。

表１　β－受体阻滞剂对水生生物的急性毒性

Ｔａｂｌｅ　１　Ａｑｕａｔｉｃ　ｔｏｘｉｃｉｔｙ　ｏｆβ－ｂｌｏｃｋｓ　ｔｏ　ａｑｕａｔｉｃ　ｏｒｇａｎｉｓｍｓ
受试药物 受试生物 毒性测试终点 毒性数据／（ｍｇ·Ｌ－１） 参考文献

藻类以及其他水生植物

普萘洛尔（ｐｒｏｐｒａｎｏｌｏｌ）

美托洛尔（ｍｅｔｏｐｒｏｌｏｌ）

阿替洛尔（ａｔｅｎｏｌｏｌ）

月牙藻（Ｐｓｅｕｄｏｋｉｒｃｈｎｅｒｉｅｌｌａ　ｓｕｂｃａｐｉｔａｔａ） ９６ｈ生长 ＥＣ５０：７．４ＮＯＥＣ：５．０ ［６］
梅尼小环藻（Ｃｙｃｌｏｔｅｌｌａ　ｍｅｎｅｇｈｉｎｉａｎａ） ９６ｈ生长 ＥＣ５０：０．２４４ＮＯＥＣ：０．０９４ ［６］
聚球藻（Ｓｙｎｅｃｈｏｃｏｃｃｕｓ　ｌｅｏｐｏｌｅｎｓｉｓ） ９６ｈ生长 ＥＣ５０：０．６６８ＮＯＥＣ：０．３５ ［６］
绿藻（Ｄｅｓｍｏｄｅｓｍｕｓ　ｓｕｂｓｐｉｃａｔｕｓ） ７２ｈ生长 ＥＣ５０：０．７ ［１６］
浮萍（Ｌｅｍｎａ　ｍｉｎｏｒ） １６８ｈ生长 ＥＣ５０：１１３ ［１６］

绿藻（Ｄｅｓｍｏｄｅｓｍｕｓ　ｓｕｂｓｐｉｃａｔｕｓ） ７２ｈ生长 ＥＣ５０：７．９ ［１６］
浮萍（Ｌｅｍｎａ　ｍｉｎｏｒ） １６８ｈ生长 ＮＯＥＣ＞３２０ ［１６］

绿藻（Ｄｅｓｍｏｄｅｓｍｕｓ　ｓｕｂｓｐｉｃａｔｕｓ） ７２ｈ生长 ＥＣ５０：６２０ ［１６］
浮萍（Ｌｅｍｎａ　ｍｉｎｏｒ） １６８ｈ生长 ＮＯＥＣ＞３２０ ［１６］

月牙藻（Ｐｓｅｕｄｏｋｉｒｃｈｎｅｒｉｅｌｌａ　ｓｕｂｃａｐｉｔａｔａ） ７２ｈ生长 ＮＯＥＣ：１２８．８ＬＯＥＣ：２５７．５ ［３７］
无脊椎动物

普萘洛尔（ｐｒｏｐｒａｎｏｌｏｌ）

美托洛尔（ｍｅｔｏｐｒｏｌｏｌ）

纳多洛尔（ｎａｄｏｌｏｌ）

阿替洛尔（ａｔｅｎｏｌｏｌ）

端足虫（Ｈｙａｌｅｌｌａ　ａｚｔｅｃａ） ４ｈ急性毒性 ＬＣ５０：２９．８ ［１７］

４８ｈ急性毒性 ＬＣ５０：０．８ ［１７］
网纹溞（Ｃｅｒｉｏｄａｐｈｎｉａ　ｄｕｂｉａ） ４８ｈ急性毒性 ＥＣ５０：１．５１０ ［６］

４８ｈ急性毒性 ＥＣ５０：１．４ ［１２］
大型溞（Ｄａｐｈｎｉａ　ｍａｇｎａ） ４８ｈ急性毒性 ＬＣ５０：１．６ ［１７］

４８ｈ急性毒性 ＥＣ５０：２．７５ ［６］

４８ｈ急性毒性 ＥＣ５０：７．７ ［１６］
端足虫（Ｈｙａｌｅｌｌａ　ａｚｔｅｃａ） ４８ｈ急性毒性 ＬＣ５０＞１００ ［１７］
网纹溞（Ｃｅｒｉｏｄａｐｈｎｉａ　ｄｕｂｉａ） ４８ｈ急性毒性 ＬＣ５０：６３．９ ［１７］

４８ｈ急性毒性 ＥＣ５０：４５．３ ［１２］
端足虫（Ｈｙａｌｅｌｌａ　ａｚｔｅｃａ） ４８ｈ急性毒性 ＬＣ５０＞１００ ［１７］
网纹溞（Ｃｅｒｉｏｄａｐｈｎｉａ　ｄｕｂｉａ） ４８ｈ急性毒性 ＬＣ５０＞１００ ［１７］

４８ｈ急性毒性 ＥＣ５０：１６３．４ ［１２］
大型溞（Ｄａｐｈｎｉａ　ｍａｇｎａ） ４８ｈ急性毒性 ＬＣ５０＞１００ ［１７］
网纹溞（Ｃｅｒｉｏｄａｐｈｎｉａ　ｄｕｂｉａ） ４８ｈ急性毒性 ＥＣ５０：３３．４ ［１２］
大型溞（Ｄａｐｈｎｉａ　ｍａｇｎａ） ４８ｈ急性毒性 ＥＣ５０：３１３ ［１６］

鱼类

普萘洛尔（ｐｒｏｐｒａｎｏｌｏｌ）

美括洛尔（ｍｅｔｏｐｒｏｌｏｌ）
纳多洛尔（ｎａｄｏｌｏｌ）

青鳉（Ｏｒｙｚｉａｓ　ｌａｔｉｐｅ） ４８ｈ急性毒性 ＬＣ５０：２４．３ ［１７］
斑马鱼（Ｄａｎｉｏ　ｒｅｒｉｏ） １０ｄ胚胎死亡率 ＮＯＥＣ：２ ［６］

８０ｈ胚胎死亡率 ＮＯＥＣ：１６ ［３６］
青鳉（Ｏｒｙｚｉａｓ　ｌａｔｉｐｅ） ４８ｈ急性毒性 ＮＯＥＣ＞１００ ［１７］
青鳉（Ｏｒｙｚｉａｓ　ｌａｔｉｐｅ） ４８ｈ急性毒性 ＮＯＥＣ＞１００ ［１７］

注：ＥＣ５０为半数效应浓度；ＮＯＥＣ为未可见效应浓度；ＬＯＥＣ为最低可见效应浓度；ＬＣ５０为半数致死浓度。
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同时，β－受体阻滞剂暴露也会导致鱼类胚胎孵化率
降低，并造成鱼类胚胎的发育异常。比如普萘洛尔
暴露可引起斑马鱼胚胎的心包水肿、体色变浅、尾部
弯曲以及血液循环异常，显著降低其自主活动以及
孵化率，并最终导致胚胎死亡［３６］。

　　较之急性毒性和胚胎发育毒性，β－受体阻滞剂
对鱼类的慢性毒性研究则更具有环境意义。Ｈｕｇ－
ｇｅｔｔ等［１７］研究了普萘洛尔对青鳉（Ｏｒｙｚｉａｓ　ｌａｔｉｐｅ）
成鱼的慢性毒性。研究发现，０．５ｍｇ·Ｌ－１的普萘洛
尔对青鳉的生长有一定的抑制。在暴露１４ｄ后，雌
鱼血浆中雌激素水平升高但雄鱼体内雄激素水平降

低，而产卵量和孵化率则没有变化。当暴露延长至

２８ｄ后发现，在０．５μｇ·Ｌ
－１的暴露浓度下青鳉的产

卵量和孵化率均有显著下降，而高浓度则未见类似
的效应。这一结果表明，环境浓度的β－受体阻滞
剂可能会对鱼类繁殖，继而对鱼类种群产生不良影
响。类似的，Ｔｒｉｅｂｓｋｏｒｎ等［３８］通过超显微观察也发
现美托洛尔暴露２８ｄ后对虹鳟和鲤鱼的肝、肾和鳃
的结构均有一定影响，且其ＬＯＥＣ低至１μｇ·Ｌ

－１，

表明美托洛尔在环境浓度下对鱼类有毒性效应。然
而，之后许多研究者的工作未能证实上述结果。比
如，Ｇｉｌｔｒｏｗ等［３４］研究了普萘洛尔对黑头软口鲦的

２１ｄ繁殖毒性。研究发现最为敏感的毒理学指标
是鱼卵孵化率和雌鱼ＧＳＩ（性腺指数），ＬＯＥＣ均为

０．１ｍｇ·Ｌ－１。而对繁殖和雄鱼体质量的ＬＯＥＣ则
分别为１．０ｍｇ·Ｌ－１。因此，作者认为普萘洛尔对黑
头软口鲦不具有明显的繁殖毒性。Ｏｗｅｎ等［３９］则研
究了普萘洛尔对虹鳟（Ｏｎｃｏｒｈｙｎｃｈｕｓ　ｍｙｋｉｓｓ）的毒
性效应。研究表明，高浓度（１０ｍｇ·Ｌ－１）的普萘洛
尔暴露１０ｄ能抑制虹鳟的生长率，但暴露延长至４０
ｄ后，其生长率恢复。而在较低的暴露浓度下，虹鳟
鱼生长指数（ｃｏｎｄｉｔｉｏｎ　ｆａｃｔｏｒ）降低，并呈现浓度依
赖性。同时，肝和心脏大小均有轻微改变。作者认
为普萘洛尔在环境浓度时对鱼类可能没有影响。而
对于阿替洛尔，Ｗｉｎｔｅｒ等［４０］研究了其对黑头软口鲦
早期生命阶段毒性和成鱼２１ｄ暴露的繁殖毒性。
研究发现，暴露胚胎直到孵化后２８ｄ，阿替洛尔对生
长的ＮＯＥＣ和ＬＯＥＣ分别为３．２和１０ｍｇ·Ｌ－１。

对成鱼的繁殖毒性，阿替洛尔的 ＮＯＥＣ为１０ｍｇ·

Ｌ－１，而雄鱼的生长指数则较为敏感，其 ＮＯＥＣ和

ＬＯＥＣ分别为１．０和３．２ｍｇ·Ｌ－１。基于此研究，作
者认为环境浓度的阿替洛尔不会对黑头软口鲦产生

显著的慢性毒性。但是，正如Ｏｗｅｎ等［３９］所指出的

那样，生长、繁殖等均是非特异性毒理学终点，对于

β－受体阻滞剂是否能在环境浓度下具有特异性毒
性效应，还需要进一步的研究来证实。同时，以上几
个研究也检测了长期暴露，鱼体血浆中β－受体阻
滞剂浓度和暴露液浓度的关系。在黑头软口鲦中，
血浆的普萘洛尔浓度高于暴露液，表明此化合物具
有生物富集的潜力［３４］。在虹鳟鱼血浆中药物浓度
和暴露液中呈线性关系，即血浆中浓度约为暴露液
中的０．５９，而在可引起毒性效应的浓度组中，其血
浆中的药物浓度和治疗时人体内药物浓度相当［３９］。

相对而言，阿替洛尔暴露后在血浆中浓度相对较低，

仅为暴露液的１．８％～１２．２％［４０］。显然，２种化合物
亲脂性不同是造成其分配比具有较大差别的原因。

　　基于β－受体阻滞剂的药理作用，人们推断其
对鱼类也可产生类似的生理效应，比如引起心率降
低。在斑马鱼胚胎中，普萘洛尔可以引起胚胎心率
降低［３６］。而我们的研究也证实，普萘洛尔和美托洛
尔均可以引起斑马鱼和青鳉胚胎的心率降低。而对
于成鱼，Ｌａｒｓｓｏｎ等［４１］发现虽然２ｍｇ·ｋｇ－１的普萘
洛尔静脉注射可以显著降低虹鳟的心率，但７０μｇ·

Ｌ－１的普萘洛尔经水暴露则未见影响。作者推测鱼
类的心率由肾上腺系统及胆碱能神经支配双重控

制，而后者在普萘洛尔暴露后的补偿作用使心率保
持不变。因而，心脏虽然是此类药物的靶位点，但心
率降低可能未必能作为此类污染物快速筛选中的一

个敏感指标。

　　另外，研究人员也发现β－受体阻滞剂具有其
他毒性效应。Ｂａｒｔｒａｍ等［４２］研究了普萘洛尔对虹鳟
鱼肝和鳃中ＥＲＯＤ（７－乙氧基异吩恶唑脱乙基酶）
的活性影响。研究发现，无论是活体或者离体暴露，
普萘洛尔均能诱导ＥＲＯＤ酶的升高。同时也发现
鳃中的诱导更为明显，这可能表明鳃在普萘洛尔代
谢中的首要作用，而普萘洛尔的诱导效力可以和一
些环境常见的ＥＲＯＤ诱导剂（如β－ｎａｐｔｈｏｆｌａｖｏｎｅ，
铜和２，３，７，８－ｔｅｔｒａｃｈｌｏｄｉｂｅｎｚｏ－ｐ－ｄｉｏｘｉｎ）等相
当。另有研究表明，β－受体阻滞剂可以诱导稀有鮈
鲫［４３］和斑马鱼［４４］心脏中产生ＶＴＧ（卵黄蛋白原），这是
首次发现ＶＴＧ可通过非雌激素途径刺激表达。

３．２　β－受体阻滞剂对其他水生生物的毒性效应

　　除了鱼类以外，β－受体阻滞剂对于水生生态系
统中其他生物也有毒性效应。藻类和其他水生植物
是水生生态系统的重要组成部分。表１中给出了已
有文献中的部分急性毒性数据。从中可见普萘洛尔
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的毒性最大，但也一般至少要几百μｇ·Ｌ
－１才会对藻

类等生物产生毒性效应。同时，研究还发现普萘洛
尔、美托洛尔和阿替洛尔均可以显著抑制绿藻
（Ｄｅｓｍｏｄｅｓｍｕｓ　ｓｕｂｓｐｉｃａｔｕｓ）的光合作用，其毒性１０
倍于其基线毒性［８］。而对河流生物膜毒性研究也发
现，普萘洛尔能导致膜中的多个物种光合作用下降；
美托洛尔主要对其中的细菌有毒性，且 ＮＯＥＣ在

ｎｇ·Ｌ－１，从而表明其在环境浓度即可影响河流生态
系统；阿替洛尔的毒性较低，且作用不特异［４５］。而
以上的研究均表明，β－受体阻滞剂的疏水性和毒性
密切相关，疏水性越大，毒性越强。

　　β－受体阻滞剂对于无脊椎动物中端足类和枝
角类的毒性研究结果较为完备，可以相互参照。表

１中给出了部分急性毒性的研究结果。除了急性毒
性之外，研究发现普萘洛尔对端足虫（Ｈｙａｌｅｌｌａ　ａｚ－
ｔｅｃａ）２７ｄ繁殖毒性的 ＮＯＥＣ和ＬＯＥＣ分别为０．
００１和０．１ｍｇ·Ｌ－１，而对其生长无影响，对网纹溞
（Ｃｅｒｉｏｄａｐｈｎｉａ　ｄｕｂｉａ）７ｄ繁殖毒性的 ＮＯＥＣ和

ＬＯＥＣ分别为０．１２５和０．２５ｍｇ·Ｌ－１［１７］，而Ｆｅｒｒａｒｉ
等［６］研究结果中网纹溞７ｄ繁殖的ＮＯＥＣ为９μｇ·

Ｌ－１；对大型溞（Ｄａｐｈｎｉａ　ｍａｇｎａ）９ｄ多代实验的生
长、繁殖的ＬＯＥＣ分别为０．４４和０．１１ｍｇ·Ｌ－１［４５］。

如前所言，β－受体阻滞剂可以引起鱼类的心率改
变，同样，有研究表明β－受体阻滞剂也可以导致溞
类心率减缓［４６］。Ｄｚｉａｌｏｗｓｋｉ等［４６］发现普萘洛尔和
美托洛尔暴露９ｄ后对大型溞心率的ＬＯＥＣ分别为

０．０５５和３．１ｍｇ·Ｌ－１，而心率相较于繁殖、生长或
死亡等毒理学指标，其敏感度更高。然而有研究也
发现，大型溞暴露于美托洛尔后，不同浓度对其心率
有不同的影响，具体表现为低浓度（６．８４８μｇ·Ｌ

－１）

大型溞心率升高，而高浓度（６８．４８ｍｇ·Ｌ－１）下降
低［４７］。由于一般认为枝角类动物不具有β－肾上腺
受体，所以溞类心率降低并不是β－受体阻滞剂对
受体的拮抗作用所导致［４８］。

　　在无脊椎动物中，双壳类动物在水生态系统中
具有重要的作用。作为滤食性动物，双壳类对维持
水生生态系统的健康运行至关重要，而其对水中浮
游生物和悬浮污染物的摄取和代谢也使其被用于许

多污染地区的环境恢复［３３］。特别需要指出的是，双
壳类动物具有ＯＡＲ（章鱼胺受体），其和脊椎动物的
肾上腺受体类似，而 ＯＡ（章鱼胺）作为无脊椎动物
体内一个非常重要的神经活性物质，几乎可以影响
所有的生理过程，所以人们推测β－受体阻滞剂可

能对双壳类动物具有特异性的毒效应［３３］。Ｓｏｌｅ
等［４９］的研究表明普萘洛尔能够抑制紫贻贝（Ｍｙｔｉ－
ｌｕｓ　ｇａｌｌｏｐｒｏｖｉｎｃｉａｌｉｓ）的食物摄入，其１０ｄ的ＬＯ－
ＥＣ和ＮＯＥＣ分别为１１和１４７μｇ·Ｌ

－１。同时，普萘
洛尔也能诱导肝中ＣｂＥ（羧酸酯酶）的活性，而鳃中
则ＡｃｈＥ（乙酰胆碱酯酶）被抑制且ＬＰＯ（脂质过氧
化）水平提高。Ｃｏｎｔａｒｄｏ－Ｊａｒａ等［５０］研究了美托洛
尔对斑马纹贻贝（Ｄｒｅｉｓｓｅｎａ　ｐｏｌｙｍｏｒｐｈａ）的毒性。
通过检测鳃和消化腺中抗氧化、解毒、信号转导等相
关基因的转录变化，发现环境浓度的美托洛尔即可
对贻贝的生理产生影响，且美托洛尔在贻贝体内可
以生物富集（约２０倍）。而对于咸水中的贝类，

Ｅｒｉｃｓｏｎ等［５１］发现普萘洛尔可以抑制波罗的海蓝贝
（Ｍｙｔｉｌｕｓ　ｅｄｕｌｉｓ　ｔｒｏｓｓｕｌｕｓ）的生长，降低足丝的数目
和力量，从而影响其在海底基质上的固定，并可以导
致其死亡率升高。同时，也发现贝体可以有效富集
普萘洛尔。另外，普萘洛尔也能够影响地中海贻贝
（Ｍｙｔｉｌｕｓ　ｇａｌｌｏｐｒｏｖｉｎｃｉａｌｉｓ）的ｃＡＭＰ（环腺苷酸）
依赖信号途径，并诱导贻贝中的胁迫响应［５２］。值得
注意的是，远低于环境浓度的普萘洛尔（０．３ｎｇ·

Ｌ－１），也可以通过作用于贻贝中与哺乳动物中类似
的特异性分子靶标从而影响其生理过程。作者推断
可能是海水中ｐＨ值比淡水中的高，从而使普萘洛尔的

Ｋｏｗ值升高，使其在极低的浓度下即可显示生理效应。

４　结语与展望

　　作为一种水体环境中广泛存在的药品，β－受体
阻滞剂的水生生态风险在近年来受到人们的广泛关

注。而同时，全球β－受体阻滞剂的市场需求每年
都在增长，在过去的１０年间，其处方量增长了约１
倍［２８］。然而，目前有关各类β－受体阻滞剂的生态
风险还未有定论。比如，对于目前普遍认为β－受
体阻滞剂中毒性最大的普萘洛尔，其在环境浓度下
对鱼是否有繁殖毒性还存在不同的报道［１４，３４，３９］。而
对于与其药理作用更为相关的特异性毒性效应，则
在鱼类中缺少相关的研究数据。对于双壳类，发现
低于环境浓度的普萘洛尔能通过作用于其体内的特

异性分子靶标从而影响其生理过程［５２］。Ｋｕｓｔｅｒ
等［３７］对阿替洛尔的生态风险评价可能是目前相对

全面的。由于阿替洛尔毒性小、生物富集的可能性
小，因此作者认为阿替洛尔没有生态风险。然而，阿
替洛尔是各种β－受体阻滞剂中Ｋｏｗ值较低的，不具
代表性，难以推断出其他β－受体阻滞剂的生态风
险。因此，对于β－受体阻滞剂的生态风险，依旧需
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要进一步探索。

　　对于β－受体阻滞剂的水生生物毒性以及生态
风险评价，以下几个方面可能需要在今后的研究中
加以重视。

　　（１）有关物种间毒性效应的合理外推。基于生
物进化中的保守性，可藉由β－受体阻滞剂对于哺
乳动物的药理作用推断其对鱼类以及其他生物的毒

性效应，使研究更具目的性，并结合生态毒理组学相
关的研究手段深入探讨其毒作用机制。如前所述，
考虑到β－受体阻滞剂的药理作用，对于鱼类等水
生生物特异性靶标位点的影响以及由此可能导致的

生理过程（包括对胁迫的响应）干扰，应该作为主要
的毒理学终点加以评价［３３］。而多个研究也表明，即
便环境浓度下普萘洛尔对鱼类的影响并不明显，但
当其血浆中药物浓度和人体治疗所用浓度相当时，

便会对鱼类产生显著的毒性效应［３９，４２］。

　　（２）环境中β－受体阻滞剂的联合作用。考虑
到环境中的污染物一般呈现低剂量联合暴露的特

点，而由于不同的β－受体阻滞剂有相似的作用模
式，可能导致“浓度加和”（ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ　ａｄｄｉｔｉｏｎ）效
应［９］，也就是说，即便单一β－受体阻滞剂的浓度均
在安全标准以下，当其共存时，仍然会对生态产生潜
在的风险。然而，目前对于β－受体阻滞剂的联合
毒性还仅限于急性毒性等非特异性毒性终点，所采
用的实验物种仅包括水溞、藻类等［８，１２］较为低等的
水生生物。

　　（３）β－受体阻滞剂代谢产物的生物活性。而这
一方面在风险评价中还缺少应有的重视。比如，研
究表明普萘洛尔主要代谢产物的生物活性和原型类

似［５３］，然而目前的研究大多没有考虑到其代谢产物
的毒性效应［８］。对于我国的相关研究而言，有必要
重视β－受体阻滞剂的检测，从而得到此类污染物
在我国环境水体中的污染现状数据。

　　值得注意的是，研究发现多种β－受体阻滞剂
均为手性分子，比如阿替洛尔、普萘洛尔以及美托洛
尔等［５４］，而在临床上应用则基本以外消旋的形式。

手性分子在一个不对称的生物环境中，其对映体的
巨大差异就显现出来。比如，对于β－受体阻滞剂
而言，普萘洛尔的 Ｓ构型比 Ｒ 构型药效强１００
倍［４８］，而阿替洛尔只有Ｓ构型具有降血压和心动过
缓的药效［５５］。同时，由于对映体环境行为的不同，

环境中的手性污染物并不会以外消旋的形式存在，

而将产生某种对映体过剩（ｅｎａｎｔｉｏｍｅｒ　ｅｘｃｅｓｓ）［５６］。

例如，普萘洛尔以外消旋体的形式被人体摄入并代
谢后，尿液中Ｓ构型和Ｒ构型间的浓度比将变为１．
３～１．４［５７］。此时若沿用２种对映体总量为指标并
以外消旋体评价环境安全与生态毒理效应，就可能
错估其环境风险。由此可见，为了准确地评价这类
手性污染物对水体环境的生态风险，必须在对映体
水平上对其作用模式及毒性效应加以研究。然而，
目前相关研究极为有限，仅见于Ｓｔａｎｌｅｙ等［４８］对普
萘洛尔不同对映体对大型溞和黑头软口鲦的急慢性

毒性实验。研究表明，对于黑头软口鲦而言，Ｓ构型
比Ｒ构型的毒性更大，而对于大型溞则没有类似结
果。

　　总而言之，虽然近几年来有关β－受体阻滞剂
对于水生生物毒性效应的研究日益增多，但基于目
前的数据，还难以对此类化合物的生态风险做出明
确的结论。对于β－受体阻滞剂，或许难以找到一
个类似于卵黄蛋白原这样的特异性生物标志物，所
以，环境中此类化合物的筛选和甄别也是今后的研
究重点。而考虑到β－受体阻滞剂的药理作用，对
其毒性效应和作用模式的研究也必将加深我们对鱼

类等水生生物基础生理学方面的进一步理解。在

２０多年前，以合成雌激素为代表的环境内分泌干扰
物的相关研究使人们开始重视环境中药品及个人护

理品的生态危害，而准确评价β－受体阻滞剂等药
品的生态风险将有助于对此类污染物进行有效的环

境管理，从而为保护野生生物、生态系统乃至我们人
类做出新的贡献。

　　
通讯作者简介：孙立伟（１９８０—），男，环境科学博士，副教授，

硕士生导师，主要研究方向为生态毒理学，已发表论文４０余

篇。
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◆

科学家开始试验不良影响路径“ｗｉｋｉ”工具

２０１３年７月１１日 来源：欧盟委员会联合研究中心

　　将于明年初启动一项用以获得、管理和共享关于不良影响路径（ＡＯＰ）的系统，作为欧盟委员会联合研
究中心、美国环保署研究与开发办公室和ＯＥＣＤ以及其他机构之间的合作的一部分。该计划的初始阶段

ＡＯＰ　Ｗｉｋｉ目前已开放供ＯＥＣＤ的ＡＯＰ开发计划的参与者进行试验。

　　ＡＯＰ　Ｗｉｋｉ基于２０１３年４月发布的关于开发和评估ＡＯＰ的ＯＥＣＤ指南，它引领用户了解获得记录和
评估一项ＡＯＰ所需的科学信息的程序。同时，它还充当一个类似维基百科的合作平台。ＡＯＰ的开发者可
以容易地分享信息和在不同条目之间交叉引用，以在一项计划的早期阶段发起科学讨论。

　　风险评估人员对不良影响路径感兴趣，这些路径追踪随不良作用一起引发细胞改变的情况，因为它们可
能扩大机械论毒理学信息的使用。研究人员希望不良影响路径（ＡＯＰ）将为综合评估和试验策略、证据权重
法和计算模型的设计和开发提供信息。按照联合研究中心（ＪＲＣ）的说法，该工具将帮助就支持每一路径所
基于的生物学信息的证据达成一致。

　　联合研究中心表示，由于该系统包括基于ＯＥＣＤ指南的评估模板，来自该ｗｉｋｉ的不良影响路径应当适
合在规制背景中使用。此外，该系统将使用统一的术语以努力避免信息重复。

　　ＡＯＰ　Ｗｉｋｉ是一项建立一个完整的“ＡＯＰ知识库”（ＡＯＰ　ＫＢ）的更大努力的初始阶段，欧盟委员会的健
康和消费者保护研究所（ＩＨＣＰ）表示。除ｗｉｋｉ外，ＡＯＰ　ＫＢ还将包括另外两个模块：

　　１）一个图形模块将一个更为正式的结构应用于ＡＯＰ定义，并包括定量信息以促进不良影响路径的计
算建模；

　　２）一个中间影响模块，用于以一种适合于规制目的的格式提供ＡＯＰ信息（ＯＥＣＤ协调模板）。

　　β试验阶段将一直持续到２０１３年底，到那时，下个开发周期将开始。预计到２０１４年１月，该系统将免
费供国际科学界访问。

引自《化学品安全信息周报》２０１３年第２９期总第２４１期（中国检验检疫科学研究院化学品安全研究所编译）
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