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摘要:评价沉积物中 PAHs 的生态风险对于保护整个生态系统具有重要意义,但迄今尚未建立统一的沉积物中 PAHs 的风险评价方法. 因此,本
研究以珠江广州段表层沉积物中 PAHs 含量为基础,综合运用相平衡分配法和物种敏感性分布法,并结合概率风险表征对沉积物中 PAHs 的生

态风险进行评价. 结果表明,沉积物中 PAHs 的生态风险大小主要取决于 PAHs 固液相分配过程. 通过对不同评价结果的对比分析,总结出了一

套沉积物中 PAHs 的生态风险评价方法. 研究建议首先采用相平衡分配法将沉积相暴露浓度分布转化为孔隙水暴露浓度分布,再选择符合实

际需求的水体污染物生态风险评价方法进行后续评价,其中毒性数据应优先选择慢性毒性数据.
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Abstract: Ecological risk assessment of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) in sediments is an important issue to protect the ecosystem. However,
there is no generalized method for such assessment so far. Based on PAHs concentrations in surface sediment samples of the Pearl River in Guangzhou
section, we applied the equilibrium partitioning method, the species sensitivity distribution method, and the probabilistic risk assessment method to
characterize the ecological risk of PAHs in the river sediment. Results showed that the ecological risk of PAHs in the sediment was dominated by the solid-
liquid phase partitioning process. By comparing the results of different methods, a procedure for assessing the ecological risk of PAHs in sediments was
established as follows. Firstly, the distribution of PAHs in the sedimentary phase was transformed into the pore water exposure concentration distribution
using the equilibrium partitioning approach. Secondly, a suitable ecological risk assessment method for water pollution was selected to meet the actual
needs for following assessment. In the analysis of toxicity data, the chronic toxicity data should be used first.
Keywords: sediment; PAHs; ecological risk assessment

1　 引言(Introduction)

河流沉积物通常是由各种矿物及自然和人为

起源的有机碎屑沉降在水体底部形成的固相混合

物,PAHs 具有疏水特性,因而在水环境中 PAHs 趋

向吸附于沉积物中. 但由于沉积物固相-水相(孔隙

水)间存在频繁的物质交换,沉积物固相中吸附的

PAHs 也会被释放到孔隙水中被生物利用,形成二
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次污染(Ma et al. , 2010; Kannan et al. , 2005). 由
于 PAHs 高毒性的特征,如何准确评价沉积物中

PAHs 的生态风险就显得尤为重要,且具有重要的

现实意义. 但以往对水环境中 PAHs 的风险评价大

多集中在地表水(上覆水)层面,对沉积相(底泥)中
PAHs 的风险评价则以简单的定性评价为主,缺乏

准确定量分析(Wu et al. , 2011;Yang et al. , 2006;
陈云增等,2006;乔敏等,2007;许静等,2009). 由于

沉积物中污染物化学行为和生物效应的复杂性,导
致至今还未有可用于不同地区和环境条件的 PAHs
水体沉积物环境质量基准. 同时,目前广泛采用的

USEPA ECOTOX 数据库 PAHs 生物毒性数据都是针

对水体浓度而言,事实上,沉积物中能被生物直接

利用的只有沉积物水相即孔隙水中的 PAHs,这就涉

及到 PAHs 在沉积物固相-水相(孔隙水)的浓度分

配关系的建立,而目前的分配模型尚未能理想地解

决上述问题. 这些难题都导致了沉积物 PAHs 污染

标准很难确定,进而增大了风险评价的困难性.
虽然迄今未建立统一的沉积物 PAHs 质量基准

和风险评价方法,但国内外学者在这一领域做了大

量工作,已发展出多种沉积物 PAHs 生态风险评价

方法,包括传统的效应区间低、中值法(ERL / ERM)
(黎晓霞等,2008; Long et al. ,1995; 周怀东等,
2008) 和 平 均 效 应 区 间 中 值 商 法 ( MERM-Q )
(McCreadya et al. ,2006; Long et al. ,1998),以及目

前比较流行的相平衡分配法(Rogers,2002)、一致性

沉积 物 质 量 基 准 法 ( CBSQGs) ( 吴 斌 等, 2011;
MacDonald et al. ,2000)、概率风险评价法 ( Leung
et al. ,2006; Carrigera et al. ,2006)和物种敏感度分

布曲线法(蒋丹烈等,2011)等. 但目前大多数评价

方法尚不成熟,分析结果以定性成分居多,因而单

纯使用某一种方法往往不能得出全面的评价结论,
需要进行综合评判.

本研究旨在引入介绍当前沉积物中污染物的

风险评价方法,并以珠江广州段表层沉积物中 PAHs
含量和 USEPA ECOTOX 数据库水生生物慢性毒性

数据为基础,综合运用相平衡分配法和物种敏感性

分布法,结合多种风险表征法对沉积物中 PAHs 的

生态风险进行评价. 通过分析各种评价结果的可靠

性及方法优劣,对相关方法进行探讨和修订,总结

出一套适合不同区域河流沉积物中 PAHs 的生态风

险评价方法,以期为我国沉积物 PAHs 控制标准的

制订与风险管理提供理论依据.

2　 研究方法(Research methods)

2. 1　 风险评价步骤

目前对沉积物中的 PAHs 风险进行评价主要有

两种思路:一是根据 PAHs 对水生生物预测的水相

无 观 察 效 应 环 境 浓 度 ( Predicted no effect
concentration in water, PNECwater)构建预测的沉积物

无观察效应环境浓度(PNECsed),并基于 PNECsed进

行风险表征,以欧盟生态风险评价导则( Technical
guidance document on risk assessment, TGD)为代表

(European Union, 2003; 蒋丹烈等,2011; Hampel
et al. , 2007);二是根据多介质平衡分配模型模拟

沉 积 物 水 相 PAHs 暴 露 浓 度 分 布 ( Exposure
concentration distribution, ECD),进而计算由于沉积

物中 PAHs 释放导致的对水生生物的生态风险,以
相平衡分配法 ( Equilibrium partitioning approach,
EqPA) 为代表 (陈燕燕等, 2009; 乔敏等, 2007;
Rogers, 2002). 本文利用商值法首先筛选出沉积物

中具有潜在风险的 PAHs,然后对筛选出的 PAHs 分

别采用两种途径计算其风险:一是采用物种敏感性

分布法(Species sensitivity distribution, SSD)估算出

PNECwater,并根据 EqPA 计算出 PNECsed,最后使用商

值法并引入蒙特卡洛模拟对沉积物 PAHs 风险进行

定量化表征;另一种方法则首先基于 EqPA 构建沉

积物水相 PAHs 暴露浓度分布,根据 PAHs-ECD 和

SSD 建立概率分布模型,从而定量得出沉积物中

PAHs 的生态风险概率. 最终对这两种途径计算的

结果进行对比,并分析两种方法的差异.
2. 2　 数据获取

2. 2. 1　 暴露水平　 以 2010 年 8 月珠江广州河段 24
个监测断面(图 1)的表层沉积物 PAHs 检出值为基

础,进行 PAHs 暴露水平评价. 利用抓斗在每个断

面采集 1 个表层沉积物样,称取 5 g 沉积物样品和 5
g 活化后的铜粉,充分混合均匀后按梯度分 3 次加

入共 80 mL 提取剂(V(二氯甲烷) ∶ V (丙酮) =
1 ∶ 1),超声水浴 40 ℃萃取 3 次. 萃取液旋蒸后过层

析柱净化,以二氯甲烷 /正己烷(V / V = 3 / 7)溶液洗

脱,收集洗脱液旋蒸浓缩,用正己烷定容到 0. 2 mL.
浓缩净化完毕的沉积物样品用 Thermo 气相色谱-质
谱(GC-MS) 进行检测,初温设定为 35 ℃,保持 1
min,以 30 ℃·min - 1升到 150 ℃,再以 10 ℃·min - 1升

到 290 ℃,保持 15 min. 离子源、气-质传输线温度、
进样口和检测器温度分别设定为 230、280、250、300
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℃. 沉积物基质加标回收率指示物的回收率在

66． 83% ~ 117. 57% 之间,相对标准偏差 3. 2% ~
8． 6% . PAHs 含量以干重计,16 种多环芳烃的方法

检出限为 0. 03 ~ 0. 13 ng·g - 1 .

图 1　 采样站点示意图

Fig. 1　 Sampling stations for sediments in the Pearl River

　 　 采用相平衡分配法对沉积物固相和水相(孔隙

水)数据进行转换. 相平衡分配法以热力学动态平

衡分配理论为基础,即沉积物中的污染物经过一段

时间后在沉积相和间隙水间的浓度达到平衡,平衡

时存在于任何相中的化学物质的量都能通过测量

存在于其他相中的量来估算出(陈云增等,2006a;
2006b). 从具体使用来讲 EqPA 又可细分为如下 2
种途径.

1)基于 PNECwater推算 PNECsed

基于 PNECwater 推算 PNECsed 的具体过程如式

(1) ~ (5)所示.

PNECsed =
Ksusp-water

RHOsusp
·PNECwater (1)

RHOsusp = Fsolid-susp·RHOsolid + Fwater-susp·RHOwater

(2)
Kp-susp = Foc-susp·Koc (3)

Ksusp-water = Fwater-susp + Fsolid-susp·
Kp-susp

1000·RHOsolid

(4)
lgKoc = 0. 81·lgKow + 0. 10 (5)

式 中, Ksusp-water 为 悬 浮 物 和 水 相 间 分 配 系 数

(m3·m - 3),RHO 为各介质密度(kg·m - 3 ),Fa-b 为 a
在 b 介质中的体积比重(m3·m - 3), Foc-susp为有机碳

在悬浮颗粒中的质量比重(kg·kg - 1),Kp-susp为悬浮

颗粒上的水-固相分配系数(L·kg - 1),Koc为有机碳

分配 系 数 ( L·kg - 1 ), Kow 为 水-辛 醇 分 配 系 数

(L·kg - 1). 各参数标准值为 Fsolid-susp 0. 1 m3·m - 3,
Fwater-susp 0. 9 m3·m - 3,Foc-susp 0. 1 kg·kg - 1, RHOsolid

2500 kg·m - 3, RHOwater 1000 kg·m - 3 ( European
Union, 2003).

2) 沉积物水相 PAHs-ECD 预测

沉积物水相 PAHs-ECD 预测的计算公式如下:
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Kp = Cs / Cd (6)
式中,Cs为分配平衡时沉积物固相中污染物含量

(ng·g - 1),Cd为分配平衡时沉积物水相(孔隙水)中
污染物含量(μg·L - 1). 对于非极性有机污染物单相

吸附模式,一般以固相有机碳为主,Kp则为沉积物

有机碳含量( foc)与有机碳分配系数(Koc)的乘积,
具体如式(7)所示. 因此,沉积物中能被水生生物直

接利用的 PAHs 浓度可表示为式(8).
Kp = foc·Koc (7)

Cd = Cs / ( foc·Koc) (8)
2. 2. 2　 剂量效应　 应用水生生物的慢性毒性数据,
从 USEPA ECOTOX 数据库(http: / / cfpub. epa. gov /
ecotox / )获取水生生物的无观察效应浓度(NOEC),
选取物种包括水生生态系统的生产者和消费者,涵
盖藻类、鱼类、甲壳类和软体动物等. 数据量控制在

10 ~ 15 个范围以内,对筛选出的毒性数据采用 SSD
法获取 HC5(5% 的物种受到影响时对应的浓度).
SSD 曲线可看作是一种累积分布函数,由生态毒理

测试获得的毒理数据即被认为是来自于这个分布

的样本,用来估算该分布的参数(刘良等,2009).
SSD 曲线构建的关键在于拟合函数的选取,常见的

拟合形式主要有 lg-normal、lg-lgistic、lg-triangular 及

BurrIII 等( Shao,2000; van Straalen,2002; Wheeler
et al. , 2002). 其中,BurrIII 分布证明对毒性数据拟

合特性较好,且被澳大利亚和新西兰的环境风险评

价标准推荐使用,因而本研究选取 BurrIII 分布作为

SSD 的拟合函数(蒋丹烈等,2011; 孔祥臻等,2011;
刘良等,2009; 王印等,2009). BurrIII 函数的参数

方程为:

F(x) = 1

1 + b
x( )

c

[ ]
k (9)

当 k 趋于无穷大时, BurrIII 分布可变化为

Reciprocal Weibull 分布:

F(x) = exp - α
xβ( ) (10)

式中,x 为环境浓度,b、c、k、α、β 为各自函数的参数.
2. 3　 风险表征方法

2. 3. 1 　 商值法 　 商值法( risk quotients, RQ)是一

种简单且保守的风险表征方法,通过比较暴露浓度

和毒性参考值计算出每一种 PAH 单体的风险商,通
常 RQ > 1 的化合物被认为具有潜在的生态风险

(Hill et al. , 2000; 乔敏等,2007). RQ 计算方法

如下:

RQ = EXP / TRV (11)
式中,EXP 为暴露浓度(ng·g - 1),TRV 为毒性参考

值(ng·g - 1),通常选取一致性 PAHs 阈值效应浓度

值 ( Consensus-based threshold effect concentrations,
TEC),具体见表 1 (Weinstein et al. , 2010).

表 1　 一致性 PAHs阈值效应浓度值

Table1　 Consensus-based threshold effect concentrations of PAHs

PAH 单体
consensus-
based TEC
/ (ng·g - 1)

PAH 单体
consensus-
based TEC
/ (ng·g - 1)

萘(NAP) 176 苯并[a]蒽(BaA) 108

苊烯(ANY) 5. 87 (CHR) 166

苊(ANA) 6. 71 苯并[b]荧蒽(BbF) n / a

芴(FLU) 77. 4 苯并[k]荧蒽(BkF) 240

菲(PHE) 204 苯并[a]芘(BaP) 150

蒽(ANT) 57. 2 印并 [ 1, 2, 3-c, d ] 芘
(IPY) 200

荧蒽(FLT) 423 二苯并[a,h]蒽(DBA) 33

芘(PYR) 195 苯并[g,h,i]苝(BPE) 170

2. 3. 2　 概率法

1)联合概率分布曲线法 　 联合概率分布曲线

法以毒性数据的累积分布函数和污染物暴露浓度

的互补累积(反累积)分布函数做图,以确定污染物

的联合概率分布曲线. 该曲线反映了各损害水平下

暴露浓度超过相应临界浓度值的概率,体现了暴露

状况和暴露风险之间的关系(Wang et al. , 2002;
Liu et al. , 2009).

2)概率密度函数重叠面积法 　 将暴露浓度和

毒性数据的概率密度曲线置于同一坐标体系,以最

大环境暴露浓度和最敏感生物的毒性数据为边界,
确定以此为边界的曲线重叠部分的面积表示化合

物对水生生物的风险 (Wang et al. , 2009; Yang
et al. , 2009).

3)安全浓度阈值法 　 安全浓度阈值法计算公

式如下:
MOS10 = SSD10 / ECD90 (12)

式中,SSD10 为 SSD 曲线中累积概率为 10% 对应的

毒性数据(ng·L - 1),ECD90 为暴露浓度分布曲线中

累积概率为 90%对应的暴露浓度(ng·L - 1). MOS10

小于 1 揭示对水生生物群落有潜在风险,大于 1 表

明两分布无重叠、无风险(Solomon et al. , 1996).
4)概率密度函数积分法 　 将每一个暴露浓度

和毒性数据都作为 2 个独立变量,可得到关于 2 个

变量的二元概率密度函数. 通过二重积分便可计算
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暴露浓度超过水生生物 NOEC 的概率 p,计算公

式为:

p = ∫¥

0 ∫
CPAHs

0
f1 CPAHs

( )f2 NOEC( )dNOEC[ ]dCPAHs

(13)
一般情况下,为方便计算,经分布检验后直接

做对数正态分布假定,可得相应的概率密度函数表

达式,进而精确计算得到风险概率大小.
5)商值概率分布法 　 目前普遍借助蒙特卡洛

算法模拟 ECD,同时以 SSD 各变量的特征值为基础

建立概率分布模型进行随机取样,在设定的置信水

平条件下计算 ECD 与 SSD 商值分布,从而定量获得

污染物水生生态风险大小. 蒙特卡洛算法是目前解

决风险评价中随机性和不确定性问题最有效的方

法之一,其核心原理是采用服从某种分布的大量随

机抽样来模拟可能出现的现象 ( Salgot et al. ,
2006).

3　 结果(Results)

3. 1　 风险单体初步筛选

根据式(11)计算研究区域沉积物中 PAHs 的风

险商,结果显示,萘、芴、芘和苯并[a]芘在大部分采

样点(一半以上样本)的风险商大于 1,其余 PAH 单

体的风险商仅在个别样点大于 1. 因此,筛选出萘、
芴、芘和苯并[a]芘这 4 种潜在风险单体进一步进

行风险评价.
3. 2　 SSD 曲线拟合

从 USEPA ECOTOX 数据库选取萘、芴、芘和苯

并[a]芘的水生生物 NOEC 值,采用澳大利亚联邦

科学和工业研究组织 ( CSIRO) 提供的计算软件

BurrliOZ 1. 0. 14 对 SSD 曲线进行拟合,各拟合参数

列于表 2.

表 2　 4 种 PAH 单体的 SSD 拟合参数

Table 2　 SSD parameters of 4 PAHs

PAHs 拟合曲线 参数

萘 BurrⅢ b =12555. 222,c =1. 444,k =0. 271

芴 BurrⅢ b = 77. 806,c = 0. 683,k = 2. 458

芘 Reciprocal Weibull α = 12. 673,β = 0. 714

苯并[a]芘 BurrⅢ b = 13. 452,c = 0. 949, k = 1. 575

4 种多环芳烃对全部物种的 SSD 拟合曲线见图

2. 由图可知,苯并[a]芘和芘的 SSD 曲线较陡,而其

他 2 种 PAH 单体的拟合曲线斜率较小. 从曲线的整

体位置看,苯并[a]芘(5 环)和芘(4 环)最左,芴(3

环)居中,萘(2 环)的 SSD 曲线位置最右,敏感性依

次降低,这和 4 种 PAHs 的环数变化是一致的.

图 2　 4 种多环芳烃对全部物种的敏感性分布

Fig. 2　 SSD curves for all the species to 4 PAHs

3. 3　 相平衡分配模拟

根据评价因子法对 HC5 处理得 PNECwater =
HC5 / AF(AF = 5),再根据 TGD 推荐方法计算得出

相应的 PNECsed (表 3). 可以看出,萘的 PNECsed 最

低,苯并[a]芘最高,表明沉积物中同等浓度下萘对

水生生物的影响最为严重,而苯并[a]芘影响最轻.
同时根据式(6) ~ (8)建立多介质平衡分配模型来

模拟 PAHs 在沉积物固相-水相(孔隙水)中的分配

过程来估算孔隙水中 PAHs 暴露浓度分布.

表 3　 4 种 PAH 单体的 PNECsed

Table 3 　 PNECsed of 4 PAHs

PAHs
HC5

/ (μg·L - 1)
PNECwater

/ (μg·L - 1)
lgKow

PNECsed

/ (μg·g - 1)

萘 5. 881 1. 176 3. 35 17. 564

芴 21. 803 4. 361 4. 18 293. 533

芘 7. 537 1. 507 5. 00 464. 048

苯并[a]芘 2. 153 0. 431 6. 35 1639. 918

3. 4　 风险表征

3. 4. 1 　 ECDsed / PNECsed 商值概率分布 　 使用沉积

物中的 PAHs 暴露浓度与 PNECsed的商值对 PAHs 风
险进行表征:对于 3 < lgKow < 5 的物质, PECsed /
PNECsed比值与 1 进行比较;对于 lgKow > 5 的物质,
其比值与 10 进行比较. 这是由于 lgKow > 5 的物质受

沉积物吸附的作用较强,对生物危害降低,因此,可
适当放宽其评价标准(European Union, 2003). 为定

量获得水生生态风险大小,根据实际采样点表层沉

积物 PAHs 浓度,利用 Crystal Ball 11. 1 拟合 ECDsed

分布,进行 10000 次随机取样,在 95% 置信水平条

件下计算 ECDsed / PNECsed的商值概率分布(图 3).
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结果显示,萘、芴、芘和苯并[a]芘的 ECDsed / PNECsed

商值分布中值分别为 1. 70、0. 78、0. 93 和 0. 69,商
值大于 1 的概率分别为 94. 1% 、9. 5% 、34. 6% 和

0． 47% ,因而 4 种 PAHs 风险排序从大到小依次是:
萘 >芘 > 芴 > 苯并[a]芘. 萘引发水生生态风险的

可能性很大,应重点关注其来源,并及时采取控制

措施. 此外,若将芘和苯并[a]芘的商值评价标准放

宽至 10,则两者引发的潜在风险概率极小,几乎可

以忽略不计.

图 3　 PECsed / PNECsed商值分布频数图

Fig. 3　 Frequency distribution of hazard quotients for PECsed / PNECsed

3. 4. 2　 孔隙水 PAHs 风险概率表征

1)联合概率曲线分布法结果 　 根据孔隙水中

PAHs 暴露浓度模拟分布,以毒性数据的累积分布

函数为横坐标,污染物暴露浓度的互补累积分布函

数(暴露浓度超过响应边界的概率)为纵坐标做图,
可得 PAHs 的联合概率分布曲线(图 4). 联合概率

曲线的位置反映了污染物生态风险大小,曲线越靠

近坐标轴,风险越小(Wanget al. ,2002) . 从图中可

图 4　 4 种 PAHs对水生生物毒性的联合概率曲线

Fig. 4　 Joint risk probability curves for 4 PAHs
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以直观地看出,4 种 PAHs 风险大小排序为:萘 > 芘

>芴 >苯并[a]芘. 其中,苯并[a]芘的联合概率曲

线非常贴近坐标轴,表明苯并[a]芘的暴露风险非

常低.
2)概率密度函数重叠面积法结果　 将 PAHs 暴

露浓度和毒性数据分别置于同一坐标系下,构建相

应的概率密度函数曲线(图 5). 以最大环境暴露浓

度和最敏感生物的毒性数据为边界,应用 Matlab
2010a 计算出以此为边界的 4 种 PAHs 曲线重叠部

分的面积分别为:0. 206 (萘)、0. 146 (芴)、0. 159
(芘)和 0. 042(苯并[a]芘),因而 4 种 PAHs 风险大

小排序为:萘 >芘 >芴 >苯并[a]芘.

图 5　 4 种 PAHs暴露浓度和毒性数据的概率密度曲线

Fig. 5　 Probability density curves of exposure concentrations and toxicity data for 4 PAHs

　 　 3)安全浓度阈值法结果　 利用 Matlab 2010a 构

造暴露浓度和生态毒性数据的累积分布函数,为比

较分析 PAHs 对水生生物的风险大小,将暴露浓度

曲线和毒性效应曲线放在同一坐标系,采用 Matlab

2010a 分析计算结果,如图 6 所示. 萘、芴、芘和苯并

[a] 芘的 SSD10 分别为 54． 609、33. 495、8. 462 和

3． 186 ng·L - 1,ECD90 分别为 28. 830、3. 676、2. 396
和 0. 088 ng·L - 1 , 对 应 的 MOS10 分 别 为 1． 894 、

图 6　 4 种 PAHs暴露浓度和毒性数据的累积分布曲线(a. 萘;b. 芴;c. 芘;d. 苯并[a]芘)
Fig. 6　 Cumulative distribution curves of exposure concentrations and toxicity data for 4 PAHs (a. NAP; b. FLU; c. PYR; and d. BaP)
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9. 112、3. 532 和 36. 097,可知 4 种 PAHs 风险大小排

序为:萘 >芘 >芴 >苯并[a]芘. 所有比值均大于 1,
表明两分布无重叠,发生风险的概率较小.

4)概率密度函数积分法结果 　 根据公式(13)
运用 Matlab 2010a 对 4 种 PAHs 沉积物水相暴露浓

度超过水生生物 NOEC 的概率进行二重积分计算,
求得萘、芴、芘和苯并 [ a] 芘对应的概率分别为

9． 471% 、1. 036% 、1. 961%和 2. 40 × 10 - 72 . 其中,苯
并[a]芘计算所得的概率非常小,可以忽略不计;芴
和芘发生风险的概率相近,且均较低,只有萘的风

险概率相对较高,需要关注.
5)商值概率分布法结果 　 对暴露浓度分布和

物种敏感性分布进行蒙特卡洛模拟随机采样 10000
次,在 95% 置信度区间下计算 4 种 PAHs 可能的商

值分布,运用 Crystal Ball 11. 1 得出商值概率分布曲

线(图 7). 在 95%置信水平下计算得萘、芴、芘和苯

并[ a ] 芘商值小于 1 的概率分别为 97. 02% 、
99． 70% 、99. 22%和 100% ,其中,苯并[a]芘商值大

于 1 的概率几乎不存在,由此得到 4 种 PAHs 风险

排序从大到小依次是:萘 > 芘 > 芴 > 苯并[ a]芘.
萘、芴 和 芘 的 风 险 商 值 大 于 1 的 概 率 分 别 为

2． 98% 、0． 30% 和 0. 78% ,说明珠江广州段沉积物

中萘、芴、芘和苯并[ a]芘的总生态风险处于较低

水平.

图 7　 PAHs商值概率分布曲线

Fig. 7　 Distribution of hazard quotients for 4 PAHs

　 　 为比较孔隙水 PAHs 风险概率不同表征法之间 的评价结果差异,将各方法表征结果列于表 4 中.

表 4　 不同生态风险表征方法结果对比

Table 4　 Comparison between results about different risk characterization methods of PAHs

风险表征方法 计算结果 风险排序 排序依据

定性表征
联合概率曲线
分布法 萘 > 芘 > 芴 > 苯并[a]芘

联合概率曲线走势
(与坐标轴贴近程度)

概率密度函数
重叠法

重叠面积:0. 206 (苯)、0. 146 (芴)、0． 159
(芘)和 0. 042(苯并[a]并) 曲线重叠面积

定量表征
安全浓度
阈值法

MOS10:1. 894(苯)、9. 112(芴)、3. 532(芘)
和 36. 097(苯并[a]并)

MOS10
(SSD10 / ECD90)

概率密度函数
积分法

积分 值: 0. 09471 ( 苯 )、 0. 01036 ( 芴 )、
0． 01961(芘)和 2. 40 × 10 - 72(苯并[a]并)

萘 > 芘 > 芴 > 苯并[a]芘 ECD > NOEC 的概率
(二重积分)

商值概率
分布法

风险商值 > 1 的概率:2. 98% (苯)、0. 30%
(芴)、0. 78% (芘)和 0% (苯并[a]并)

风险商值 > 1 的概率
(95%置信度)
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4　 讨论(Discussion)

4. 1　 毒性数据和统计方法选择

对于毒性数据的选择,首先需要考虑的是采用

急性数据还是慢性数据的问题. 对于大多数物种和

污染物而言,慢性毒性数据往往无法满足构建 SSD
的数据量要求,因此,许多研究便利用较易获得的

急 性 数 据 ( Wheeler et al. , 2002; Wang et al. ,
2008). 但 PAHs 在环境中以低浓度长时间暴露对生

态系统造成影响为主,因此,慢性毒性数据更接近

环境中的实际情况(王印等,2009; Duboudin et al. ,
2004). 急性毒性数据虽相对更容易得到,其结果也

许低估了 PAHs 的风险 (蒋丹烈等,2011; Maltby
et al. , 2005). 因此,在应用 SSD 法时最好选取慢性

毒性数据,如若只能使用急性毒性数据,则要选择

敏感物种的数据. 除急慢性毒理数据选择之外,SSD
法对数据的数量也有要求,目前普遍认为控制在

10 ~ 15 个随机选择量就能符合统计分析的要求,此
时参数变异较为稳定(Wheeler et al. , 2002; Vega
et al. , 1999). 因此,通常理想的拟合数据范围应控

制在 10 ~ 15 个,数据过多会造成 HC5太小使得风险

预测不可靠,数据过少则难以准确拟合 SSD 曲线,
反映了统计考虑和环境保护需求的折中(蒋丹烈

等,2011; Stockwella et al. , 2002). 本研究筛选出的

毒性数据量也控制在这个范围以内.
对于构建 SSD 曲线的统计方法选取问题,目前

还没有理论研究证明 SSD 属于某一特定曲线,因
此,有不同的拟合方法在研究中被应用. 目前主要

有 3 种方法来进行 SSD 曲 线 的 构 建: 参 数 法

(Parametric method )、 非 参 数 再 取 样 方 法 ( Non-
parametric bootstrap method ) 和 再 取 样 回 归 法

(Bootstrap regression method)(Wheeler et al. , 2002;
Duboudin et al. , 2004; Jagoe et al. , 1997). 研究表

明,如果所获得的毒性数据适合参数法的分配模型

时,lg-lgistic 和 BurrIII 分配模型更适合用来对数据

进行统计分析;而如果参数法不能对数据进行很好

的拟合,就可以选用非参数再取样方法或再取样回

归技术(Duboudin et al. , 2004; Hose et al. , 2004;
雷炳莉等,2009). 本研究选取 BurrIII 分配模型对

毒性数据进行拟合,虽然目前对毒性数据拟合最广

泛采用的方法仍然是 lg-normal 模型,但 lg-normal 模
型较其它分布过于简单,导致拟合效果较差,适用

性较低,其拟合结果也因较不可信而弃用(Newman

et al. , 2000 ). 蒋丹烈等 ( 2011 ) 系统比较了 lg-
normal、lg-lgistic 和 BurrIII 3 种分配模型对毒性数据

的拟合效果,证明 BurrIII 模型对数据的拟合效果最

优, R2最大. 这是由于 BurrIII 模型比较复杂,因此,
对数据的拟合效果很好. 目前 BurrIII 模型已被不少

研究采纳,且被一些国家的环境风险评价标准推荐

在以后的风险评价工作中优先使用 (蒋丹烈等,
2011; 孔祥臻等, 2011; 刘良等, 2009; 王印等,
2009).
4. 2　 不同风险表征方法对比

作为最传统的风险表征方法,商值法(RQ)表

征结果较为保守,且计算结果为点估计,不是一个

风险概率的统计值,因而不能用风险术语来解释,
现在已经很少单独用来进行风险评价(Brain et al. ,
2006; Solomon et al. , 2000; Verdonck et al. ,
2003). 目前商值法已普遍作为一种预评价手段,来
鉴定污染物是否需要进一步进行风险评价,从而明

确生态风险评价的重点.
概率风险表征则是传统生态风险评价的外延,

暴露评价和效应评价是其中最重要的两个评价内

容,核心是获取相关分布的概率密度函数. 概率密

度函数重叠法就是利用暴露浓度和毒性数据概率

密度曲线的重叠面积来定量表征生态风险的相对

大小,可以直接反映不同污染风险的大小关系,但
得到的风险值依然是一个具体的值,并没有确切的

概率意义(郭广慧等, 2011; 杨宇等, 2004; 智昕

等, 2008). 尽管如此,重叠部分的面积大致确定了

联合概率曲线的走势,虽然联合概率曲线不能给出

简单的可比量,但却非常直观地反映了不同浓度区

间不同耐受程度生物物种的响应关系,因而联合概

率分布曲线法适用于简单定性比较(Brain et al. ,
2006; Solomon et al. , 2000; Qiao et al. , 2006). 安

全阈值法通过量化表征暴露分布和毒性分布的重

叠程度来定义风险大小,且通过比较分布曲线可以

直观估计污染物影响特定百分数水生生物的概率,
其结果相比概率密度重叠法更具有概率意义

(Solomon et al. , 1996). 利用二重积分计算暴露浓

度超过 LC50 / NOEC 的概率数学意义明确,适于精确

比较(刘爱霞,2009). 但二重积分计算复杂,尤其对

概率密度函数表达式的要求很高,通常选取 lg-
normal 函数进行计算,因此,lg-normal 函数拟合效果

的优劣将会显著影响评价结果的准确性. 商值概率

分布法可量化暴露浓度和毒性数据商值大于或小
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于某临界值(RQ = 1)的风险,同时在分布函数的选

择上非常灵活,不像前述的概率风险评价方法通常

只能严格限定在少数几种分布(如 lg-normal 和 lg-
lgistic) . 此外,通过借助蒙特卡洛模拟能最大限度

地减少风险评价中的不确定性,评价结果的不确定

性还可以通过敏感性分析来解释,因而运用蒙特卡

洛方法所获得的问题的解更接近于实验结果,评价

结果蕴含信息最丰富,概率意义也更确切.
从使用效果来看,尽管本研究采用的几种方法

均得出相似的风险排序结果,但方法之间既有内在

联系也有差别,评价结果包含的信息也存在很大差

异. 方法之间的差异可以从本研究风险评价的结果

对比分析得出,其中,商值法、联合概率曲线分布法

和概率密度函数重叠法可以大体归为定性表征法

范畴,而安全浓度阈值法、概率密度函数积分法和

商值概率分布法则可以归为定量表征法范畴. 定性

表征法和定量表征法得出的风险排序结果均一致,
但定量法得出的具体风险大小则各不相同. 从本研

究结果来看, 联合概率曲线分布法得出的结果一目

了然,但难以辨别污染物联合曲线之间的细微差

距,这种弱点在面对污染物种类较多时越发明显.
尽管如此,由于不需要进行积分运算,所以此方法

适合进行简单的污染物风险排序. 和联合概率曲线

分布法相反,概率密度函数重叠法直接根据重叠面

积的计算结果对污染物进行风险排序,尤其适合污

染物种类较多的情况,但由于运算方法较复杂,因
而随着目标污染物种类的增多,处理速度会逐渐下

降;此外,积分边界的不确定性进一步限制了其排

序结果的准确性. 相对于定性表征方法,概率密度

函数积分法和商值概率分布法得出的结果意义最

明确,但从计算结果可以看到,采用概率密度函数

积分法计算所得概率均大于商值概率分布法得出

的结果. 这种差异主要是由于概率密度函数积分法

选取 lg-normal 函数进行计算,数据拟合度效果远不

如蒙特卡洛模拟. 所以虽然概率密度函数积分法计

算结果可用来精确对比,但实际计算效果不如蒙特

卡洛模拟. 各生态风险表征方法优缺点及适用范围

如表 5 所示.

表 5　 沉积物中多环芳烃生态风险表征方法比较

Table 5　 Comparison among risk characteristic methods of PAHs in sediments

风险表征方法 优点 缺点 适用范围

商值法 简单 数值结果孤立 筛选潜在风险单体

联合概率曲线分布法 结果直观明显 难以辨别细微差距 简单快速定性比较

概率密度函数重叠法 可精确定性比较 概率意义不明确 大量污染物定性风险排序

安全浓度阈值法 简便,可定量比较 对 ECD 和 SSD 曲线构建要求高 快速定量风险排序

概率密度函数积分法 概率意义明确 受限于概率密度函数,计算复杂 精确定量比较

商值概率分布法
计算灵活,信息丰富,概率
意义明确

需要大量数据,精确度依赖于蒙特卡洛模拟 大尺度综合评价

4. 3　 不确定性分析

不确定性贯穿于环境风险评价的整个过程,是
由于对各种各样的物理及生化过程缺乏足够的认

识,同时也缺乏足够的实测数据而造成的(马禄义

等, 2011). 环境风险评价过程中不确定性分析是指

对数据收集、毒性评价和暴露评价的不确定性进行

定性或定量表达,如所收集数据的可靠性,评价模

型中某些假设、输入参数的不确定性和可能发生的

概率事件(张应华等, 2007; 马禄义等, 2011). 在评

价珠江广州段表层沉积物 PAHs 的生态风险过程

中,风险评价的不确定性主要来源于暴露浓度、毒
性数据、风险来源、风险表征方法和相平衡分配过

程 5 方面. 沉积物样品 PAHs 浓度的测定误差会造

成 PAHs 暴露浓度的不确定性,本研究通过基质加

标回收率进行质量控制,从而尽量减小测量误差带

来的不确定. 毒性数据的不确定性主要由同种生物

的个体差异造成(Wang et al. , 2002). 本研究中的

毒性数据全部采用了慢性数据 NOEC,在一定程度

上控制了拟合结果的不确定性. 风险表征方法之间

的差异与自身的缺陷也会造成风险评价的不确定

性. 本研究比较了不同风险表征方法得出的结果,
有效地降低了风险评价的不确定性. 对风险源的考

虑不够全面是风险评价过程中不确定性的另一来

源. 由于 PAHs 具有生物富集效应,可以通过食物链

逐级放大,所以水生生物会通过摄食受到污染物的

间接影响(智昕等, 2008). 考虑到生态系统的复杂

性,本研究中只考虑了沉积物孔隙水中 PAHs 对水

生生物的直接暴露影响,但忽略了污染物通过食物
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链逐级放大对生物引发的间接影响,因而可能低估

了珠江广州段表层沉积物中 PAHs 的生态风险. 由
于只有沉积物水相(孔隙水)中的 PAHs 才能直接被

生物利用,本研究中虽然考虑了基于相平衡分配模

型的沉积物孔隙水中 PAHs 对水生生物的直接暴露

影响,但在使用量化模型时,封闭性不确定性(如系

统边界确定)、结构不确定性(概念模型的选取)和
参数不确定性(参数选择和设置)等均会显著影响

分配结果的不确定性. 目前, 相平衡分配模型的应

用尚不成熟,许多系数均为经验系数,而且多是理

想状况下的推导公式. 因此,PAHs 在沉积物固-液相

之间分配过程的模拟效果优劣是本研究风险评价

结果不确定性的最主要来源.
4. 4　 沉积物与水体 PAHs 风险评价差异

从本研究选取的数据来看,虽然珠江广州段沉

积物中 4 种 PAHs 的含量均较高,但引发的潜在水

生生态风险并不高,这与沉积物对 PAHs 的吸附作

用有关. 由于 PAHs 类物质的疏水特性,水环境中大

部分 PAHs 均被固定于沉积物中,因此,PAHs 仅以

极低的浓度影响沉积物上覆水中的水生生物,只有

沉积物孔隙水中的 PAHs 能被生物直接利用,这也

是沉积物 PAHs 风险评价和水体 PAHs 风险评价的

一个显著差异(Forbes et al. , 1998). 对于水体中的

PAHs 浓度分布,结合生态基准值,即可迅速直观地

得出风险排序;而 PAHs 在沉积物固 - 液相中的分

配则强烈取决于沉积物有机碳含量( foc),沉积物中

PAHs 含量的高低与其引发的生态风险大小之间并

没有直接的联系,需要建立基于有机碳吸附系数

(Koc)的相平衡分配模型进行相间转化才能实现进

一步的风险评价(Qiao et al. , 2008; Chiou et al. ,
1998; Maruya et al. , 1996). 罗孝俊等(2006)利用

加拿大淡水沉积物 PAHs 评价标准对珠江三角洲水

体表层沉积物 PAHs 生态风险进行评价,发现严重

的 PAHs 生态风险在珠江三角洲沉积物中并不存

在,表明高污染浓度并不一定导致高风险,与本研

究结论一致. 此外,各种风险评价结果均显示,珠江

广州段沉积物 4 种目标 PAH 单体中,萘对水生生物

的风险最高,其次是芘和芴,而苯并[a]芘的风险最

低. 虽然 4 种 PAHs 平均含量相差不大,但随着环数

增加,lgKow和 Koc逐渐增大,更易被各种环境介质中

的有机质吸附,因而虽然本研究沉积物中苯并[ a]
芘的平均含量高于萘的含量,且苯并[ a]芘的毒性

远远强于萘,但苯并[a]芘引发的风险远远低于萘,

几乎可以忽略不计.
总体来看,不同于水体污染物的风险评价,对

于沉积物通常需要先运用相平衡分配法对污染物

暴露浓度或环境质量基准进行沉积物固-液相转换.
PNECsed 的 推 导 一 直 是 研 究 难 点, 通 过 ECDsed /
PNECsed进行风险排序的概率意义也不如前述方法

确切,常常只能得到一个孤立的商值;且目前通用

的 TGD 模型诸多关键参数如 Kp-susp和 RHO 等均为

经验系数,而实际上沉积环境差异巨大,需通过实

测对上述参数进行率定,以符合本土情况,但这又

无形中加大了实验量和计算难度. 从实际应用角度

来看,通过多介质平衡分配模型将沉积相污染物暴

露浓度分布转化为孔隙水暴露浓度分布,可以借助

日臻成熟的水体污染物生态风险评价方法进行计

算,其后续处理更方便,准确性更高. 因而对于沉积

物中 PAHs 的生态风险评价,建议首先采用相平衡

分配法将沉积相暴露浓度分布转化为孔隙水暴露

浓度分布,再选择符合实际需求的水体污染物生态

风险评价方法进行后续评价,如定性比较可以选择

联合概率曲线分布法,定量分析则推荐基于蒙特卡

洛模拟的商值概率分布法. 从未来的发展角度来

看,多风险受体、多评价端点的大尺度综合风险评

价将逐渐成为主流. 在大尺度评价上结合地理信息

系统,综合反映流域沉积环境及周边状况,可以更

好地进行沉积环境中的污染物风险评价.

5　 结论(Conclusions)

1)综合运用联合概率曲线分布法、概率密度函

数重叠法、安全浓度阈值法、概率密度函数积分法、
商值概率分布法分析后,得出珠江广州段沉积物中

4 种 PAHs 可能会造成生态风险,其风险大小排序

为:萘 >芘 >芴 >苯并[a]芘.
2)沉积物固相中 PAHs 含量高低和其引发的潜

在生态风险大小之间没有必然联系,而是强烈取决

于 PAHs 在沉积物固-液相(孔隙水)之间的分配过

程,分配模型的选择将直接影响风险评价结果的准

确性.
3)对沉积物中的 PAHs 进行生态风险评价,建

议首先采用相平衡分配法将 PAHs 沉积相暴露浓度

分布转化为孔隙水暴露浓度分布;SSD 的构建优先

选取慢性毒性数据,数据量以 10 ~ 15 个为宜,并涵

盖研究区域不同物种类别和营养级;参数统计方法

推荐采用 Burr III 分配模型,后续的评价方法则取决
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