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摘要 : 水污染事故的短期高剂量暴露造成的急性生态危害及水生生物安全问题成为人们研究的重点，但我国以往的水污染事

故，多采用地表水环境质量标准和生活饮用水卫生标准来判断水体是否安全，缺乏对水生生物保护的安全效应阈值或风险

值 ．国外在水生生物保护方面，虽然限定了一些风险污染物对水生生物的安全效应阈值或称为无效应阈值或风险值，但其无

效应阈值的计算是基于长期暴露下的慢性毒性值，其生态风险值也是基于长期暴露下的风险，缺少对水污染事件短期高剂量

暴露下化学品的阈值限定及风险评估 ．本研究结合常规生态风险评价的理念及美国 EPA 短期暴露情况下保护水生生物基准

值的制定方法，探讨了水污染事件的短期高剂量暴露情况下风险污染物的生态风险评价及生态效应阈值的计算方法，并进行

了实例应用，同时对建立我国水污染事故生态风险评估方法体系提出了建议 ．
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Abstract: In recent years，water pollution accidents resulting in acute aquatic ecological risk and security issues become a research
focus． However，in our country，the surface water quality standards and drinking water health standards were used to determine the
safety of waters or not in pollution incidents due to lacking safety effect threshold or risk value for protection of aquatic life． In foreign
countries，although predicted no effect concentration ( PNEC) or risk value ( R ) of pollutants were provided for protection of aquatic
organisms， the PNECs or risk values were derived based on long-term exposure toxicity data NOECs ( no observed effect
concentrations) and lack of short-term exposure risk or threshold values． For the short-term and high dose exposure in pollution
incident，ecological risk assessment methods were discussed according to the procedures of the conventional ecological risk assessment
and the water quality criteria establishment of the U． S． EPA for the protection of aquatic organisms in short-term exposure，and had a
case study． At the same time，we provide some suggestions for the establishment of ecological risk assessment system in water pollution
incidents．
Key words: water pollution accident; risk pollutant; short-term and high dose exposure; emergency ecological risk assessment;
predicted no effect concentration( PNEC)

近年来我国水污染事故频发，据统计从 2004 ～
2006 年平均 2 ～ 3 d 就有一起水污染事故发生，其中
影响较大的如 2005 年松花江硝基苯污染事件［1］和
北江镉污染事件［2］． 我国以往的水污染事件中，一
般采用地表水环境质量标准和生活饮用水卫生标准

中规定的相关指标来判断水体是否安全，这两类标

准主要是针对保护人体健康设立的，不能用来判断

是否对水生生物也存在安全性保护，因此由水污染

事故造成的急性水生生物的安全问题成为人们关注

的重点 ．
在水生生物保护方面，虽然各国纷纷颁布了风

险污染物的生态风险评价方法，旨在得出不同污染

物对水生生物的效应阈值或风险值［3，4］． 在效应阈
值计算方面，以欧盟提出的预测无 效 应 浓 度

( predicted no effect concentration，PNEC ) 应用最为
广泛 ．但这种方法计算出的 PNEC 值是基于长期暴
露下的慢性毒性值［5，6］，因此不能体现水污染事件

短期高剂量暴露下化学品的效应阈值和由此计算出

的风险值 ．为了保护水生生物在短期不受有毒有害



11 期 雷炳莉等: 风险污染物短期高剂量暴露下的生态风险评估方法

污染物的危害，美国 EPA ( Environmental Protection
Agency) 开展了短期急性基准值( criteria maximum
concentration，CMC) 的研究，主要是保护短期暴露情
况下( 一般是 ＜ 4 d) 对大多数水生生物不会造成很
大危害的急性基准浓度 ．虽然 CMC 的计算主要是依
据短期暴露下的半致死效应浓度，体现了水污染事

件的急性危害，适合水污染事件的短期高剂量暴露

对水生生物提供保护的阈值浓度计算的要求 ． 但在
计算急性基准 CMC 时，对毒性数据的收集提出了严
格的要求，提出受试生物至少要分别来自 3 个门、8
个不同的科，并且对每一个科都有明确的规定［7］，

限制了毒性数据的收集数量，这为毒性数据相对较

少的化合物效应阈值的计算提出了难题 ． 相对来说
在阈值计算方面，欧盟提出的 PNEC 值在实际应用
上更为灵活，在毒性数据的收集和整理上也更容易

实现 ． OECD ( Organization for Economic Cooperation
and Development) 甚至建议 5 个可靠的毒性数据就
可以用来计算 PNEC 值［8］．
因此根据欧盟提出的效应阈值的计算方法，同

时结合美国 EPA 短期暴露情况下保护水生生物急
性基准值的制定理念，来发展我国水污染事故风险

污染物在短期高剂量暴露下，对水生态系统不产生

某种效应的浓度阈值或风险值的推导方法，并通过

实例演示来进行硝基苯及五氯酚的急性效应阈值的

计算，以期为应急性风险管理提供方法依据 ．

1 急性生态风险评估方法

1. 1 水生态系统的短期暴露情况
我国环境污染事故频频发生，据文献［9］统计，

在 1993 ～ 2004 年间全国共发生环境污染故21 152
起，其中特大事故 374 起，重大事故 566 起 ． 环境污
染事故与常规的点源、面源污染不同，突发性污染事
故具有随机性和灾害性的特点，在水污染事故地段，

污染物的浓度在水体中短期内会达到很高的值，因

此水生生物不可避免地要面临着污染物的短期高剂

量暴露情形，如 2005 年的松花江硝基苯污染事件，
在 事 故 发 生 段 硝 基 苯 的 浓 度 达 到 了 1. 47
mg·L － 1［10］，而以往的松花江中硝基苯历史监测值只

有3. 6 μg·L － 1［11］，可见水污染事故的发生会在短期

内让事故段水体的风险化学品浓度达到较高的值，

在这种情况下，水生生物可能在短期内会面临着大

面积的死亡威胁 ．
1. 2 风险评估模型
常规的风险表征可定义为预测的环境浓度

( predicted environmental concentration，PEC ) 与预测
的无效应浓度 ( predicted no effect concentration，
PNEC) 二 者的商，即商值法［12］，这里的 PEC 和
PNEC 都是指在长时间暴露下的浓度或效应阈值 ．
商值法是一种简单的风险表征方法，针对选定

的生态受体计算每一种潜在风险化学品的风险商值

( risk quotients，RQ ) ，无量纲 ． 针对急性水污染事
件，主要考虑的是短期暴露和在这个暴露浓度下水

生生物所能承受的效应阈值或风险，因此根据常规

风险商计算方法，对短期风险商的计算公式如下:

RQ = PECacute / PNECacute ( 1 )
式中，PECacute 是指测定或模型预测的暴露浓度

( mg·L － 1 ) ，其值可是实际测量或由暴露模型预测评

估的浓度; PNECacute是指急性效应阈值，建立在急性

毒性数据的基础上，其单位与暴露浓度的单位一致 ．
RQ ＞ 1，表示有风险; RQ ＜ 1，则表示没有风险或风
险较小 ．
商值法提供了一种相对简单明了的方式来决定

需要进一步详细评价的潜在化学品，可用于对筛选

出的需要详细分析的潜在风险化学品进行排序 ． 尽
管只有商值 ＞ 1 的化合物被认为具有潜在风险，但
事实上，任何商值 ＞ 0. 3 的化学品都需经过更严格
的风险评价［13］．
1. 3 急性效应阈值浓度的计算
1. 3. 1 效应终点及暴露时间
一般情况下，效应阈值浓度 PNEC 的得出是基

于长期暴露下的慢性毒性 NOEC ( no observed effect
concentration) 值进行计算的［14，15］． 针对水污染事
件，主要是短期高剂量暴露，目前对于这种效应阈值

的计算仍然没有形成统一的规范 ． 因此针对水污染
事件对水生生物的短期影响，人们可能最关注的就

是水生生物有没有死亡现象，这也是短期内最容易

观测的指标，其它的生理生化指标的变化需要一定

的仪器分析手段，并且需要一定的时间，不适合应急

性风险评估的要求 ． 因此针对短期高剂量暴露下的
效应阈值 PNEC 的计算，分别考虑了暴露 24、48 和
96 h 的情况，并以水生生物死亡作为效应测量终
点 ．美国在保护水生生物短期不受污染物的影响制
定的急性基准值 CMC，也是根据不同物种的 LC50

值［7，16］，本研究选择的效应终点与其相符 ． 根据收
集的不同物种在不同暴露时间的急性毒性数据以及

毒性数据量的大小采用以下 2 种方法来进行急性
PNECacute的计算 ．
1. 3. 2 毒性数据的收集
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( 1 ) 数据来源 长期以来我国针对有毒物质的
生态风险评价研究大多跟随发达国家的做法，而且

在毒理学研究上缺少模式生物，我国现有的标准方

法中只有发光菌、大型蚤、斑马鱼、栅藻的急性毒性
测试方法，可供使用的本地物种的毒性数据有限，因

此这就为研究中国水体收集本地水生生物物种的毒

性数据构建物种敏感度分布曲线计算 PNEC 值提出
了难题 ．针对这样的实际困难，在水污染事件进行急
性 PNEC 值计算时采用的不同物种的急性毒性数据
LC50值主要是来自美国 EPA 发布的 ECOTOX 数据

库［17］．但 ECOTOX 上的毒性数据主要是针对北美的
水生生物物种 ．因此针对中国区域的水生生物物种，
为了使计算结果更为适合中国水体，在毒性数据的

选择上，主要是剔除国外特有种，倾向于使用普通

种 ． 同时为了体现短期暴露情况，急性毒性数据
LC50值主要是 24、48 和 96 h，对这 3 个暴露时间下
的 PNEC 值分别进行计算 ．
( 2 ) 数据筛选原则 在数据质量筛选上主要遵

循以下 3 个原则: 精确性、适当性、可靠性［［18，19］． 这
3 个原则主要体现在对多个毒性数据的选择方法
上、对毒性效应或终点的描述是否恰当上，以及毒性
测试或报道的方法是否可靠等方面来进行数据质量

的筛选，当有多个可靠毒性数据可用时，选用平均

值 ．已有人论证 ECOTOX 数据库上的毒性数据满足
毒性数据的质量筛选标准，可以拿来进行统计分

析［20］． 2003 年欧盟颁布了“关于风险评价技术导则
文件”中，依据“可靠性”和“相关性”的原则对生态
毒理数据质量进行评价和筛选［5］． 并且规定当同一
物种存在多个毒性数据时，采用平均值进行计算，与

上述的数据质量筛选原则存在相似之处 ． 具体在筛
选 ECOTOX 毒性数据库里的数据时主要选择具有
明确的受试生物、暴露时间、测量终点、实验状态
( 静态或流动) 和对化学品的说明以及文献来源等

方面，对于说法含糊或不全的毒性数据不予采用 ．
1. 3. 3 效应阈值计算方法
( 1 ) 评估因子法 ( assessment factor，AF)
评估因子法主要适用于毒理学数据较少的化合

物 ． Wheeler 等［20］通过统计分析检查数据的变异性
时发现随机量达 10 个数据以上时参数变异较为稳
定，在 10 个数据以下，参数值变化较宽，并且可能对
某个特殊效应终点产生不可靠评估 ． 因此在毒性数
据量 ＜ 10 时主要采用该方法 ．

PNECacute = Lowest LC50 /AF ( 2 )
常规的评估因子法，是由急性毒性数据推出长

期的 PNEC 值，其评估因子选择1 000［21］，主要包括
了以下几种因素的不确定性: 实验室间与实验室内

的差异性、急性毒性到慢性毒性的外推、物种内与物
种间的差异性、实验室数据到区域影响的外推 ．针对
急性水污染事件，主要是考虑短期暴露下的 PNEC，
不需要考虑由急情毒性到慢性毒性的外推产生的不

确定性，因此在计算急性 PNEC 值时评估因子定为
100 更为合理 ．评估因子法的缺点是评估过于保守，
并且不能充分利用所收集到的数据 ．
针对水污染事件，为了充分利用所收集的毒性

数据，使所获得的急性效应阈值更为可靠和合理，在

使用评估因子时进行了以下规定: 在 5 个数据量以
下时，只采用评估因子法; 在 5 个数据量以上和 10
个数据量以下时，在采用评估因子法的同时再采用

固定分配模式进行阈值的评估，作为评估因子评估

结果的比较和补充 ． OECD 在进行阈值或基准值的
计算时，也认为有效数据 ＞ 5 个数据量就可以构建
数据分布曲线进行统计分析［8］．
( 2 ) 物种敏感度分布曲线 ( species sensitivity

distribution，SSD) 法
HC5acute的定义: 收集到的毒性数据量在 10 个

或 10 个以上时采用物种敏感度分布曲线 ( SSD )
法［20，22］．一般来说，数据量越丰富，评价结果可靠性
越高 ．针对暴露在同样污染物中的物种以及对应的
毒性数据，用物种敏感度分布( SSD ) 曲线来估计一
定比例( x% ) 的物种受影响时所对应的污染物浓
度，即 x% 的危害浓度 ( hazardous concentration，
HCx，通常取值 HC5 ) ，HC5 表示在该浓度下产生某
种效应的物种不超过总物种数的 5% ( 即 SSD 曲线
上 5%处所对应的效应浓度值) ，或达到 95%物种不
会产生某种效应时的浓度［23，24］． SSD 考虑了由于物
种间的异质性产生的不确定性，体现了一种更直观、
合理的效应评价方法 ．
针对急性水污染事件，通过收集不同物种在不

同短期暴露时间下的 LC50值，采用物种敏感度分布

曲线( SSD ) 得到 95% 的置信度下保护 95% 的水生
物种不会出现严重死亡危害时所对应的浓度值，即

HC5acute值，这里的急性效应阈值浓度 PNECacute定

义为:

PNECacute = HC5acute /2 ( 3 )
使用 2 作为安全系数，是因为在用毒性值构建

SSD 曲线时，表征的是影响 50% 的效应水平 ． 这里
使用 2 作为安全系数主要是借鉴美国在短期水质基
准制定中也是通过对急性毒性数据( LC50或 EC50 )
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统计结果的最终急性值除以 2 来获得 CMC［7］．
1. 4 数据分布模式的检验及 SSD 曲线构建
对于筛选完的数据应该用什么样的方法来检验

数据的分配模式，将直接关系到 HC5 值的可靠与
否，主要使用以下 2 种方法来进行数据分布模式的
检验 ．
( 1 ) 参数法 主要是通过 Q-Q 图或 P-P 图对数

据进行检验，这种方法要首先假定数据符合某种分

配，较常见的分配模型包括 Log-normal 线性分配和
Log-logistic 分配 ． Log-normal 线性分配主要是基于一
个正态分布的假设，它的主要优点是数学方法简单 ．
但由于 Log-normal 分配过于简单，当物种对化合物
毒性的敏感度不同时，仅仅依靠一条直线来描述不

都是恰当的［25］． 相对来说，Log-logistic 分布能够对
数据提供一个更合适的拟合，但在置信区间的计算

上比 Log-normal 线性分配复杂 ．
( 2 ) 非参数法 非参数法是利用在一定的计算

范围内对原始数据进行大量的重复再取样，模拟总

体分布，进行统计分析来推断 HC5 的值［26，27］． 这种
方法的优点在于能对收集到的数据找到最佳的数据

分布模式，更符合统计分析的要求 ．但是这个方法需
要满足一定的数据量要求才能来定义 HC5 值和置
信区间 ．
目前有很多软件包能直接对数据的分布模式

进行检验，同时能根据其自动拟合的分配模式进

行 HC5 值的计算 ． 通过采用 Crystalball 自带的软件
包对数据的分布模式进行自动检验( 非参数法) ，

找到数据的最佳分布模式，并直接进行 HC5 的计
算输出，这种数据的检验方法要求毒性数据在 15
个或 15 个以上才能进行 ． 作为非参数法检验补
充，对于 10 个以上 15 个以下的毒性数据的分布模
式主要是使用参数法进行数据的检验及 SSD 曲线
的构建 ．

2 实例应用

2. 1 硝基苯急性效应阈值的计算
首先是收集硝基苯对不同物种的 24、48 和 96

h 的急性毒性数据 LC50，并对同一物种同一暴露时

间的多个毒性数据取算术平均值 ． 硝基苯的 24、48
和 96 h 的 LC50值统计结果如表 1 所示 ．
因为所收集的毒性数据量 ＞ 5 但 ＜ 10 个，所以

首先应用评估因子法来进行急性 PNEC 的计算，根
据方程( 2 ) 计算可得 24、48 和 96 h 的 PNEC 值分别
为 240、109 和 66. 8 μg·L － 1 ．

表 1 硝基苯对不同水生生物的 24、48 和 96 h LC50毒性数据的

统计结果 /μg·L － 1

Table 1 Statistical results of 24，48 and 96 h LC50 toxicity data for

nitrobenzene on different aquatic organisms /μg·L － 1

毒性终点 数据量 最小值 最大值 平均值 标准偏差

24 h-LC50 7 24 000 163 000 93 343 58 666
48 h-LC50 8 40 668 156 000 88 571 50 060
96 h-LC50 7 6 680 111 183 71 838 46 888

考虑到评估因子法过于保守，同时由于 Logistic
模型是数据分布模式中很常用的一种分布形式，因

此运用 Logistic 模型对 5 个以上 10 个以下的小数据
量进行直接拟合，进行阈值 HC5 的计算，作为评估
因子计算 PNEC 值的比较补充 ． 根据表 2 中所列的
硝基苯 24、48 和 96 h 的急性毒性数据的 Logistic 模
型的分布参数，计算物种敏感分布曲线上 5% 处所
对应的浓度，记作 HC5acute ． 根据方程( 3 ) 计算得到
24 h-PNECacute、48 h-PNECacute和 96 h-PNECacute值分

别为8 958、8 226和5 141 μg·L － 1 ． 这些值远大于由
评估因子法计算得到的 PNEC 值，因为评估因子法
是保守评估，由此得出的 PNEC 值可能会对水生生
物产生过保护，在环境管理上可能会造成不必要的

经济浪费，但在毒性数据非常少的情况下，提供了一

种对水生态系统提供保护的效应阈值的计算方法 ．

表 2 硝基苯不同暴露时间的毒性数据分布模式

Table 2 Toxicity data distribution models of nitrobenzene

in different exposure time

毒性

终点

数据分

布模式
参数值

HC5
/ μg·L － 1

PNECacute

/ μg·L － 1

24 h-LC50 Logistic Loction: 11. 20，scale: 0. 46 17 917 8 958
48 h-LC50 Logistic Loction: 11. 15，scale: 0. 48 16 452 8 226
96 h-LC50 Logistic Loction: 10. 84，scale: 0. 58 10 282 5 141

2. 2 五氯酚的急性效应阈值的计算
收集的五氯酚对不同物种的 24、48 和 96 h 的

急性毒性数据 LC50的自然对数分别如图 1 所示 ． 其
24 h-LC50、48 h-LC50和 96 h-LC50毒性数据量分别为

82、86 和 112 个，远大于 15 个数据量，因此采用
Crystralball 自带软件包采用非参数法对数据分配模
式进行检验及 SSD 曲线的构建，五氯酚不同急性暴
露时间下对应的急性毒性数据的分配模式及 HC5
值如表 3 所示 ． 根据方程( 3 ) 可以得出不同暴露时
间下 24 h-PNECacute、48 h-PNECacute和 96 h-PNECacute

的值分别为 33. 9、23. 4 和 19. 6 μg·L － 1 ．
2. 3 与现存的基准或标准的比较
目前美国 EPA 未发布关于硝基苯保护水生生

物的急性基准值和慢性基准值，只发布了其保护人
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图 1 五氯酚的急性毒性数据

Fig． 1 Acute toxicity data of pentachlorophenol

表 3 五氯酚不同暴露时间下急性毒性数据的分布模式

Table 3 Distribution model of acute toxicity data for PCP under different exposure time

毒性终点 数据分布模式 参数值 HC5 / μg·L － 1 PNECacute / μg·L
－ 1

24 h-LC50 Lognormal mean: 6. 47，Std． Dev． : 1. 61 67. 8 33. 9
48 h-LC50 Max Extreme Likeliest: 5. 53，scale: 1. 53 46. 9 23. 4
96 h-LC50 Lognormal mean: 5. 97，Std． Dev． : 1. 66 39. 3 19. 6

体健康的基准值为 17 μg·L － 1 ( 消费水 +水生生物)
和 690 μg·L － 1 ( 只消费水生生物) ［28］，见表 4． 我国
发布的关于硝基苯的水质标准限值为 17 μg·L － 1，

这些值都远低于上文对硝基苯阈值的计算结果 ． 由
于表 4 中所列的值主要是针对硝基苯的人体健康，
并且是基于终身的效应，因此在水污染事故发生时，

用此值来进行硝基苯的污染控制，可能会对水生生

物造成过保护，在污染物防控方面也会造成不必要

的经济损失 ．美国 EPA 发布的五氯酚保护水生生物
的急性基准 CMC 为 20 μg·L － 1 ( 表 4 ) ，与本研究计
算的 96 h-PNECacute值 19. 6 μg·L － 1比较接近 ．

同时借鉴美国 EPA 的“频率”概念［7］，将硝基
苯和五氯酚的急性效应阈值最终表述为: 化合物的

1 h 平均浓度超过“急性效应阈值 PNEC”的频率不
多于平均每 3 a 一次，则水生生物就不会受到不容
许的影响，除非是本地某特别敏感的物种 ．

表 4 硝基苯和五氯酚的一些基准和标准 1 ) /μg·L － 1

Table 4 Some benchmarks and standards of nitrobenzene and pentachlorophenol /μg·L － 1

化合物
美国保护水生生物基准 美国保护人体健康基准在消费

CMC CCC 消费水 +水生生物 只消费水生生物
我国的水质标准

硝基苯 — — 17 690 17

五氯酚 20 13 0. 28 — 9

1 )“—”表示数据不可获得

3 急性生态风险评估与常规生态风险评估的差异

( 1 ) 毒性数据的选择终点不同 生态风险评估
是在人体健康风险评估的基础上发展起来的，相对

于人体健康风险评估来说，还不够成熟而且更复杂，

尤其是对于区域性生态风险评估，要涉及多个评价

端点、多个评价受体和多个评价因子［29，30］． 对于常
规的生态风险评估中生态效应阈值 PNEC 的计算，
一般是针对污染物的长期蓄积性风险，因此这种评

估在毒性数据的选择上主要是长期的慢性毒性数

据［31］．而且慢性指标的选择也随着化合物性质的不

同而不同，如慢性生长、繁殖、行为变化或一些生理
生化指标 ．而对急性水污染事件，由于具有暴露时间
短、污染物浓度高等特点，因此对水生生物在短期内
可能会造成大面积的中毒死亡，因此在计算急性效

应阈值时，在毒性数据的终点选择上根据实际情况

选择了急性致死效应 LC50值 ．
( 2 ) 效应阈值内涵不同 对于常规的生态风险

评估效应阈值 PNEC 的计算，一般是对慢性毒性数
据( 如生长、繁殖等) 进行统计分析计算 HC5 值，并
把这个值定义为对水生生物具有长期保护性的效应

阈值 PNEC．而对于水污染事件，由不同物种的 LC50
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值计算急性 HC5 值，由于这里的 HC5 应用的是半
致死效应浓度，因此保护水生生物在短期不受污染

物危害情况下急性效应阈值 PNEC 在这里定义为
HC5 值的一半 ．
( 3 ) 数据统计方法不同 一般 SSD 曲线的构建

多是采用参数法即用固定的数据分配模式如

Log-normal线性分配和 Log-logistic 分配来进行，而本
研究在进行 SSD 的构建时，充分考虑数据的数量选
用参数法与非参数法相结合的方法，同时在数据量

较小但 ＞ 5 选用 AF 法时，除了采用确定的评估因子
法外，还采用固定分配模式的统计方法进行补充和

印证 ．根据数据量的多少采用多种方法相结合的方
式，能充分利用所收集的数据，使计算结果更可靠 ．

4 建立我国水污染事故生态风险评估方法体系的
建议

我国水污染事故已进入高发期，科学评估水污

染事故对水生态的影响，对于保障水生生物的安全、
维持水生态系统的良性循环具有重要作用 ． 针对水
污染事故的短期高剂量暴露情况，正确认识暴露、危
害及风险之间的关系，建立水污染事故风险污染物

的急性生态效应阈值及风险评估方法，对水污染事

故造成的生态风险进行科学的评估 ． 这一工作的开
展，对我国水污染事件的环境应急管理具有重要的

现实意义 ．由于我国生态风险评价起步较晚，基础薄
弱，建立我国水污染事故风险污染物的急性生态风

险评估方法及急性效应阈值计算方法急需开展以下

2 个方面的工作 ．
( 1 ) 建立我国本地水生生物种的急性毒理数据

库 ．筛选我国主要水体的优势物种、敏感物种及其它
重要的需要特别关注的物种 ． 同时全面总结近年来
我国水污染事故污染物排放，以及我国主要水体污

染源的特征，按照 PBT 原则及化合物在水体的浓度
及检测率进行主要风险污染物的筛选 ． 建立本地模
式生物物种，进行风险污染物对我国本地水生物种

的毒性测试，并且逐步地建立毒性数据库，目前国内

已有少数研究者在从事这方面的研究工作［32，33］． 但
由于毒性数据库的建立是个长期而艰巨的任务，而

且我国目前模式生物物种的缺乏，因此对于毒性数

据库的建立更是需要长期不断的积累 ． 对于目前水
污染事件生态风险评估的毒性数据的使用，可采用

美国 EPA 发布的毒性数据库，通过采用普通种，可
以作为我国水污染事故生态风险评估毒性数据的

来源 ．

( 2 ) 建立我国水污染事故生态风险评估方法体
系 ．参考国外生态风险评估方法，根据急性水污染事
件的短期高剂量暴露情况，建立适合水污染事件的

急性生态风险评估方法，包括暴露评估方法、效应评
估方法及风险表征方法等，并形成标准化文件，作为

国家和地方开展水污染事故应急环境管理的依据 ．
致谢:本文在撰写过程中得到了中国环境科学

研究院郑丙辉研究员和秦延文研究员等老师的帮
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