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摘  要 

为了客观评价多环芳烃(PAHs)对水生生态系统的影响，应用了商值法(risk quotients, RQ)、物种敏感性

分布模型(sensitivity species distribution, SSD)和概率风险评价法(probabilistic risk assessment, 
PRA)分别评价了巢湖流域62个表层水体中PAHs单一污染物和混合物的生态风险。结果表明：高分子量

PAHs具有较高RQ值，除5个采样点BaA的RQ值大于1.0外，其它均低于1.0。基于TEF转化计算获得混合

物mRQ均值为1.58 ± 2.68，37.1%的样品mRQ值大于1.0，反映了PAHs混合物对巢湖流域水体存在一定

的健康影响。分别采用Log-normal、Log-logistical、BurrIII和Rewibull模型构建了8种PAHs的物种敏

感性分布模型(SSD)，并根据BurrIII模型计算了各污染物的影响物种比例(PAF)。其中7个采样点BaP的
PAF值大于5%，其余采样点PAHs的PAF值均较低，反映了BaP对巢湖流域水体存在一定影响。根据PRA
模型构建了环境暴露浓度与毒理浓度分布的联合概率曲线(JPC)，并计算了8种PAHs的联合生态风险

(msPAFRA)高于HU加和法(msPAFHU)。结果显示所有8种PAHs均呈现较低的生态风险，其中Pyr和BaP
的风险较大。比较三种方法发现，巢湖流域水体中高分子量PAHs对生态健康影响较大，而低分子量影响

较小，且单一污染物的水生环境影响较小，但混合物的联合风险较大。 
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Abstract 
In order to comprehensively understand the ecological impacts of polycyclic aromatic hydrocar-
bons (PAHs), risk quotients (RQ), sensitivity species distribution (SSD) and probabilistic risk as-
sessment (PRA) models were employed to assess the individual and mixture risks of PAHs in 62 
surface water samples collected in Chaohu Lake watershed. The results show that RQ values of 
high weight molecular PAHs were higher than those of low weight molecular compounds. Average 
RQ values for all PAHs in all samples except for BaA in 5 samples were lower than 1.0, but the TEF 
based mRQ values for mixture PAHs in 37.1% of samples were higher than 1.0 with mean values 
1.58 ± 2.68, indicating the potential impacts of PAHs on the water quality in Chaohu Lake wa-
tershed. SSD models were built using Log-normal, Log-logistical, BurrIII and Rewibull equations 
for 8 PAHs. BurrIII based PAF value for BaP was higher than 5% in 7 sampling sites, and the values 
of PAF for remaining PAHs were generally low. The values of msPAFRA for mixture PAHs in water 
samples were generally higher than those of msPAFHU. The results of joint probability curves (JPC) 
for environmental exposure concentration and toxicity data of 8 PAHs also suggest low ecological 
risks of PAHs in water of Chaohu Lake watershed. The results of three risk assessment modes also 
showed that higher risks of heavy weight molecular PAHs than those of light weight molecular 
PAHs to the water environment. Furthermore, there were negligible impacts of individual PAH 
compound on the water quality of Chaohu Lake watershed, but the mixture of PAHs posed high 
risks on the ecological system.  
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1. 引言 

生态风险评价是指环境中存在一种或多种外来污染物的胁迫时，对造成或可能引起不利于生态效应

的可能性评价，对于生态系统管理而言至关重要[1] [2]。是继人体健康风险评价而发展的一个新的研究热

点。随着人们对生态环境质量要求的不断提高，风险评价内容和方法也在不断深入发展，从简单的商值

比较法到当前多种方法和技术共用。其中商值法(risk quotients, RQ)是判定某一浓度化学污染物是否具有

潜在有害影响的半定量生态风险评价方法，一般需要知道这一污染物的环境基准或者环境标准，并根据

RQ 值对特定环境暴露浓度下存在的风险进行划分不同等级，如无风险、低风险、或高风险。例如在研究

重金属时人们常用富集因子、地质累积指数等方法[3]，这些方法均为 RQ 法。随着毒理暴露试验的研究

深入和加强，越来越多污染物的独立效应，尤其是剂量–效应的实验数据的累积，为人为发展更多的生

态风险评价方法提供了基本的依据和数据，同时这些研究中逐渐增加了数学方法尤其统计学方法。物种

敏感性分布模型(sensitivity species distribution, SSD)即是结合了毒理学和数学而发展的一种评价生态风险

的方法[4] [5]。该模型首先通过研究污染物的暴露剂量与效应关系，并利用数学方法描述该效应关系的分

布特征，根据这一特征来预测真实环境暴露浓度下可能影响的物种比例(正向法)，同时亦可以确保绝大生

态系统中物种数量(如 95%)以上，而预测环境暴露浓度，并据此制定环境质量标准(反向法) [6]。在这些

研究中人们逐步发现影响特定化合物的生态风险因素很多，简单的 RQ 法和剂量–效应关系无法完全认

识污染物的生态风险。因此概率风险评价法(probabilistic risk assessment, PRA)逐步得到人们的关注[7] [8]，
即综合考虑暴露浓度和效应浓度的变异性和不确定性，全面了解环境暴露浓度和毒理数据的分布特征后，

采用随机运算，建立二者的概率密度函数，构建二者的联合概率曲线(joint probability curves, JPC)，并进

一步计算联合曲线的重叠面积，获取再次环境暴露浓度分布下引起受到影响的物种比例。 
多环芳烃(polycyclic aromatic hydrocarbons, PAHs)是一类有多个苯环组成的不饱和芳香烃，在自然界

中因其来源广泛而大量存在于环境介质中[9]。通常认为 PAHs 是来自于有机质不完全燃烧，因此人类活

动如煤炭、石油、木柴、秸秆和烟草等燃烧过程中会产生大量 PAHs，另外自然森林火灾、火山喷发、微

生物作以及地质成岩作用等过程亦可产生大量 PAHs [10]。各种活动产生的 PAHs 释放至环境中会通过各

种地球化学过程进入环境介质中，水生环境是 PAHs 重要的存储库，进入水生环境的 PAHs 会通过各种

化学、物理和生物过程在系统内进行物质循环转化。同时 PAHs 是一类典型致癌、致畸和致突变的半挥

发性有机污染物，其存在严重威胁着生态系统和人体健康。尤其近年来，我国经济快速发展，消耗大量

化石类能源，产生排放了大量 PAHs，均估算我国每年排放的 PAHs 量占全球较高比重，并呈现增加趋势。

逐渐增加的 PAHs 排放严重威胁了我国环境质量，特别是水生环境质量，近年来的研究均表明，我国水

体均受到不同程度 PAHs 污染[11] [12]，个别区域水体已严重受到 PAHs 污染影响[13]。基于 PAHs 对水

生环境的生态影响，已有相关报道。如石璇等通过测定天津地区 48 个地表水样中 8 种 PAHs，和收集 6
至 38 种水生生物的 LC50 数据，通过面积和联合概率曲线两种概率风险评价方法评价了 PAHs 的相对生

态风险[14]。郭广慧等通过收集整理全国地表水体中 PAHs 的含量，并收集美国 EPA AQUIRE ECOTOX
数据库里的相关毒性数据，构建了累计概率分布模型，评价了 8 种 PAHs 的生态风险[1]。刘良等通过收

集 8 种 PAHs 的毒性数据，以此构建了物种敏感性分布模型，并评估了红枫湖、黄河、白洋淀等流域水

体中 PAHs 的生态风险[15]。因此加大水体中 PAHs 的生态风险评价及预警对于保护水生生态系统和人体

健康具有重要意义。 
因此，本研究以巢湖流域为例，分别构建了 RQ、SSD 和 PRA 三种评价模型，并对主要支流和湖区

水体中PAHs的生态风险进行评价，并进一步评价了单一污染物和混合物联合风险，为认识巢湖水体PAHs
污染和管理提供科学依据。 
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2. 材料与方法) 

2.1. 样品采集与分析 

共采集巢湖湖区、主要支流和入湖口 62 个表层水体样品(图 1)，水样样品运至实验室后立刻通过玻

璃纤维膜(0.7 µm)过滤去除颗粒物，取 1 L 过滤后的水样用二氯甲烷连续液液萃取 3 次，合并萃取液，用

无水硫酸钠去除残留的水分后，浓缩并加入正己烷交换溶剂，再浓缩至 1 mL，通过硅胶层析柱净化样品

后，浓缩加入内标定容至 0.5 mL，用 GC-MS 定量。巢湖水体 PAHs 含量如表 1 所示，PAHs 总浓度(Σ17PAHs)
分布如图 1 所示，详见文献[16]。 

 

 
Figure 1. The spatial distribution of total concentration of PAHs in waters 
collected from Chaohu Lake watershed (the area of circle refers the con-
centration) 
图 1. 巢湖水体各采样点中 PAHs 总浓度分布图(圆面积代表浓度大小) 

2.2. 商值法构建 

RQ 法是一种简单保守的生态风险表征方法，通过比较特定污染物的暴露浓度和环境建议阈值的大小，

并计算二者之间的比值是否大于 1 而判断环境暴露浓度下该污染物是否存在潜在的生态风险[17]。一般情

况下，这种 RQ 法做出的生态风险评价主要为单一化合物的定性评价，本研究中环境建议阈值采用的是

最大允许浓度(maximum permissible concentration, MPC) [18]，由于数据缺乏，共收集 10 种 PAHs 的 MPC
值(表 1)，根据环境暴露浓度和 MPC 值计算 RQ 值，并确定每一个化合物 RQ 值的概率分布，采用蒙特

卡罗随机取样 10,000 次，确定在 95%置信水平条件下计算 RQ 概率分布。同时考虑到 PAHs 是混合污染

物，我国前期执行的地表水水质标准(GHZB1-1999)中规定 I、II、III 类水域 BaP 标准值为 2.8 ng/L [19]，
为了能了解混合物导致的生态风险，本研究采用毒性当量因子(toxicity equivalency factor, TEF)将各化合物

进行转化为 BaP 毒性当量，最终计算总混合物的联合风险商值(mRQ)，如公式(1)和(2)。 

TEQ TEFi iC= ×∑                                          (1) 

TRV

TEQRQ
BaP

m =                                            (2) 
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其中 TEQ 为 BaP 毒性当量，Ci为 i 化合物的环境暴露浓度，各化合物的 TEF 值列于表 1 中，BaPTRV为

水体中 BaP 的环境阈值，本研究取 2.8 ng/L。所计算得到的 mRQ 并进一步通过蒙特卡罗随机取样，拟合

mRQ 的分布特征，确定巢湖流域水体中 PAHs 的污染状况。所有蒙特卡罗随机取样和分布特征拟合在

Crystal Ball 2.0 中完成。 
 
Table 1. The concentrations in waters from Chaohu Lake watershed, maximum permissible concentration (MPC), and toxic-
ity equivalency factor (TEF) for individual PAH compound 
表 1. 巢湖水体中 PAHs 的浓度(ng/L)及水体中 PAHs 的最大允许浓度(MPC, ng/L)和毒性当量因子 

 检出率(%) 最大值 最小值 算术均值 MPCa TEFb  

萘 Nap 100 89.1 1.2 23.9 1200 0.001 

苊烯 Ace 62.3 7.8 <RLa 1.7  0.001 

苊 Ac 77 9.7 <RL 2.6  0.001 

芴 Fl 93.4 39 <RL 6.7  0.001 

菲 Phe 98.4 156 <RL 23.6 300 0.001 

蒽 Ant 91.8 31.8 <RL 3.2 70 0.01 

荧蒽 Flu 95.1 56.3 <RL 12.8 300 0.001 

芘 Pyr 86.9 70.5 <RL 16.3  0.001 

苯并[a]蒽 BaA 78.7 24.4 <RL 4.3 10 0.1 

䓛 Chr 88.5 27.1 <RL 6.8 340 0.01 

苯并[b]荧蒽 BbF 59 29.6 <RL 6.4 40 0.1 

苯并[k]荧蒽 BkF 62.3 27.8 <RL 5.4  0.1 

苯并[a]芘 BaP 60.7 27.9 <RL 2.9 50 1 

苝 Per 54.1 5.2 <RL 1.8  0.001 

茚并[1, 2, 3-c, d]芘 IcdP 57.4 30.8 <RL 3.9 40 0.1 

二苯并[a,h]蒽 DahA 54.1 11.3 <RL 2.2  1 

苯并[g, h, j]苝 BghiP 75.4 52.7 <RL 5.8 30 0.01 

总浓度 Σ17PAHs 100 456.6 5.7 113   

注：aMPC 数据来源于[18]；bTEF 数据来源于[23]。 

2.3. PAHs 的 SSD 模型的构建 

2.3.1. SSD 模型的构建框架 
SSD 的基本原理是通过一组敏感性生物毒性数据来描述该污染物的毒性分布特征，并根据这一分布

特征来预测或推导其它物种受影响的可能性。模型的构建前提认为可获取的毒性数据是来自这个分布的

样本。可以用来估算该分布的参数。鉴于此：研究者可以收集整理不同物种的毒性数据，并将这些数据

按大小顺序进行排列，计算累积概率，进一步选择模型进行拟合分布。所以 SSD 模型的构建主要包括：

1) 毒性数据的收集；2) 数据的整理和转化；3) 分布模型的拟合和选择；4) 确定单一污染物的环境阈值，

并计算 RQ 值；5) 根据环境暴露浓度确定单一污染物影响物种比例(PAF)；6) 计算复合污染物的累计潜

在影响比例(mPAF)。 
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2.3.2. 毒性数据收集 
考虑到实际环境中生物暴露主要以慢性暴露为主，一般研究采样慢性毒性数据进行 SSD模型的构建，

然而多数污染物的慢性数据相对缺乏，无法构建一个合理的 SSD 模型，通常采样急慢性比(acute-chronic 
ratio, ACR)转化，依次构建相应的 SSD 模型。但研究亦表明，同一污染物对同一生物的 ACR 值差别较大，

因此采用唯一的 ACR 值可导致预测结果的不确定性[4]。本研究在检索 PAHs 毒性数据时发现，慢性毒性

数据极少，无法构建 SSD 模型，为了避免因 ACR 转化导致的误差，因此本研究采用急性毒性数据(LC50

和 LD50)构建 SSD，所收集的毒性数据均从美国 EPA ECOTOX 数据库获得(http://www.epa.gov/ecotox/)。
检索过程中主要通过化合物、暴露时间以及暴露方式等作为选择标准，暴露时间小于 10 天。 

最终获得沉积物中 8 个单一 PAHs 包括 Nap，Ac，Fl，Phe，Ant，Flu，Pyr 和 BaP 的急性毒性数据

(表 2)。其中 Nap 共收集到 37 个物种 180 个毒性数据，Ac 获得了 19 个物种 63 个毒性数据，Fl 获得了

11 个物种 31 个毒性数据，Phe 获得了 22 个物种 96 个毒性数据，Ant 获得了 13 个物种 61 个毒性数据，

Flu 获得了 43 个物种 220 个毒性数据，Pyr 获得了 18 个物种 57 个毒性数据，以及 BaP 获得了 8 个物种

24 个毒性数据。物种涉及到藻类；脊椎动物；无脊椎动物；鱼类；两栖类和甲壳类生物，同一生物不同

毒理数据取几何均值，不同生物的毒理数据最小值、最大值、均值和方差均呈现在表 2 中。 
 

Table 2. Statistics of toxicity data for 8 PAH compounds (unit: ng/L) 
表 2. 8 种 PAH 毒性数据统计特征(单位：ng/L) 

 总数据个数 物种数 最小值 最大值 算术均值 几何均值 标准偏差 

Nap 180 37 8.42 176,000 15,700 4080 37,100 

Ac 63 19 220 3600 1280 904 1070 

Fl 31 11 302 38,500 5720 2270 11,000 

Phe 96 22 27.1 13,600 1360 403 3080 

Ant 61 13 7.64 397 94.3 41.7 123 

Flu 220 43 0.1 54,700 2180 64.3 9760 

Pyr 57 18 0.622 17,700 1780 50.6 4780 

BaP 24 8 1.02 63,900 11,700 327 22,100 

2.3.3. 模型的拟合 
分别采用 Log-normal，Log-logistical，BurrIII 和 Rewibull 模型对 8 种 PAHs 的毒性数据进行拟合，

分别获得拟合方程的参数，拟合效果(回归系数 R2和残差平方和 SSE)，并根据 R2和 SSE 评价拟合效果，

同时计算出每个拟合方程下导致生态系统 5%物种受到影响时的环境浓度，即 HC5。 
为了计算混合污染物的联合生态风险，计算了 msPAF 值，由于污染物的毒理作用机理缺乏足够认识，

因此人们常假设两种情况： 
1) 毒理作用相同，采用浓度加和的方式进行计算 msPAF，该方法是通过 HU 对数据进行无量纲转化

[7]，即： 

HU i
i

i

C
X

=                                         (3) 

HU HUi=∑ ∑                                       (4) 
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( )( )
2

HU 2

log HU1PAF exp
22

ms
σσ

    = − 
π  

 

∑
                          (5) 

其中 Ci和 Xi分别为化合物 i 的环境暴露浓度和毒理几何均值，σ 为所有化合物毒理数据对数转化后的标

准偏差。 
2) 毒理作用方式不同，采用效应相加(Response Addition)方式计算 msPAF，即为 msPAFRA，分别计

算出化合物 i 在特定环境暴露浓度下的 PAFi值，然后根据方程(6)计算 msPAFRA 

( )RAPAF 1 1 PAFi
n

ms = − −∏                                    (6) 

所有的数据处理在 Excel 2010 中完成，模型拟合在 Matlab 中实现。 

2.4. PRA 模型构建 

根据化合物的环境暴露浓度和毒理浓度，分别建立其概率密度曲线，并二者绘制于同一图中，即联

合概率曲线，计算重叠部分面积，可获得在此环境暴露浓度的分布下受到影响的物种比例[14] [20]。本研

究分布对 8 种具有毒理数据的 PAHs 的数据进行对数转化，建立环境暴露浓度和毒理浓度的正态分布概

率密度函数，然后进一步进行计算重叠面积。所有的模型构建和重叠面积计算在 Matlab 中实现。 

3. 结果与讨论 

3.1. 基于 RQ 的风险评价 

基于MPC计算而得到的 10种 PAHs的RQ 分别为 0.02 ± 0.02 (Nap)，0.079 ± 0.089 (Phe)，0.046 ± 0.066 
(Ant)，0.041 ± 0.042 (Flu) 0.43 ± 0.48 (BaA)，0.02 ± 0.014(Chr)，0.16 ± 0.21 (BbF)，0.058 ± 0.093 (BaP)，
0.097 ± 0.16 (IcdP)和 0.19 ± 0.34 (BghiP)。因此根据 RQ 值巢湖流域水体中 10 种 PAHs 的生态风险大小依

次为：BaA > BghiP > BbF > IcdP > Phe > BaP > Ant > Flu > Chr > Nap，因此高分子量 PAHs 导致的生态危

害要大于低分子量 PAHs。除了 5 个采样点 BaA 的 RQ 值超过 1 之外，其他均小于 1，因此巢湖流域水体

受到 PAHs 的污染导致的生态风险较低。通过蒙特卡罗 10,000 次随机取样进行拟合发现，10 种 PAHs 的
RQ 的 5%~95%置信区间分别为 0.012~0.041 ng/L (Nap)；0.018~0.056 ng/L (Phe)；0.11~0.21 ng/L (Ant)；
0.0097~0.036 ng/L (Flu)；0.38~0.50 ng/L (BaA)；0.0030~0.016 ng/L (Chr)；0.21~0.32 ng/L (BbF)；
0.0095~0.035 ng/L (BaP)：0.17~0.28 ng/L (IcdP)和 0.25~0.37 ng/L (BghiP)，且所有化合物的 RQ 值均符合

对数正态分布(图 2)。 
而根据 TEF 转化计算的混合物 mRQ 值 1.58 ± 2.68，其中 23 个样品的 mRQ 值大于 1.0，最大值为 17.9 

(丙子河河口)，可见巢湖流域水体中 PAHs 的复合污染较为严重，可导致一定的生态安全，尤其河流入湖

口处 PAHs污染可导致一定的生态风险，但杭埠河的复合污染风险最小。不同采样区域的mRQ值分别为：

南淝河水体 1.79 ± 1.74，杭埠河水体 0.53 ± 0.35，烔炀河水体为 2.42 ± 3.19，裕溪河水体 0.065 ± 0.044，
巢湖湖区 1.54 ± 0.95，主要河流入湖口 3.71 ± 5.73。蒙特卡罗模拟显示，mRQ 符合对数正态分布(图 3)，
其 95%置信区间为 0.89~2.27。 

3.2. 基于 SSD 模型的生态风险评价 

3.2.1. SSD 模型的拟合 
所有毒性数据经处理后计算累积概率并绘制浓度–累积概率分布图(图2)，并分别选择了Log-normal、

https://doi.org/10.12677/aep.2021.113063


王继忠 等 
 

 

DOI: 10.12677/aep.2021.113063 572 环境保护前沿 
 

Log-logistical、BurrIII 和 Rewibull 模型进行拟合，结果如表 3 所示，总体而言，采用 Log-logistical、BurrIII
和 Rewibull 模型拟合效果较好，R2均到达 0.97 以上，且 SSE 较小。除 Nap、Phe 和 Flu 采用 Log-normal
模拟效果较差为，R2 小于 0.90，其它化合物在进行 SSD 拟合时，与其它模型拟合差别不明显。预测的

HC5总体而言，低分子量 PAHs 具有较高的 HC5值，说明对生态系统影响较小，而高分子量 PAHs 的 HC5

值较低，最低可以达到 0.16 μg/L (BurrIII 模型预测 BaP 的 HC5)，反映了这些污染物对生态系统潜在危害

较大。另外结果亦显示通过 Log-normal 模型预测的 HC5值较小，而 BurrIII 模型预测的 HC5值较大。且

估算出的 HC5浓度与先前研究比较发现，本研究中预测的 Nap 和 Ac 的 HC5值远远大于吴艳阳等人的预

测结果，但 Pyr 和 BaP 的 HC5值则小于他们预测结果[21]。蒋丹烈等人预测的 Nap、Ac 和 Flu 的 HC5浓

度低于本研究结果，Ant、Pyr 和 BaP 等 HC5则高于本研究[22]，但本研究与刘良等人预测的 8 种 PAHs
的全物种 HC5数据较为接近[15]。不同研究者预测同一污染物的 HC5差别较大，主要取决于 SSD 拟合时

数据的选择和处理以及模型的选择等[4]。而由于至今未有证据证明 SSD 符合某类特定的分布规律[4] [7] 
[15]，因此只要达到理想的拟合效果和预测水平，均可以接受。本研究为了计算采样点各样品中 8 种 PAHs
的生态风险，选择 BurrIII 模型进行计算 PAF 值。 

 

 
Figure 2. The distribution characteristic of RQ values for 10 PAH compounds 
图 2. 10 种 PAHs 的 RQ 值分布特征 
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Table 3. Distribution equations and HC5 values of SSD models 
表 3. SSD 模型拟合方程和 HC5计算 

模型 拟合方程 SSEa R2 HC5
b 备注 

Nap      

Log-normal 0.34 0.73Y X= −  0.55 0.81 196.8 数据需要转化 c 

Log-logistical 
1

3.611 exp
0.38

Y
X

=
− + − 

 

 
0.03 0.99 309.8 数据需要转化 

BurrIII 
3.7490.8945

1

642.71

Y

X

=
  +  

   

 
0.02 0.99 513.0 数据不需转化 

Reweibull 0.80

519.4expY
X

 = − 
 

 0.02 0.99 629.1 数据不需转化 

Ac      

Log-normal 0.73 1.68Y X= −  0.03 0.98 234.4 数据需要转化 

Log-logistical 
1

2.981 exp
0.28

Y
X

=
− + − 

 

 
0.03 0.98 143.1 数据需要转化 

BurrIII 
1.7511.333

1

537.91

Y

X

=
  +  

   

 
0.03 0.98 881.8 数据不需转化 

Reweibull 1.10

1211expY
X

 = − 
 

 0.03 0.97 223.0 数据不需转化 

Fl      

Log-normal 0.44 1.00Y X= −  0.07 0.92 243.4 数据需要转化 

Log-logistical 
1

3.391 exp
0.39

Y
X

=
− + − 

 

 
0.03 0.97 174.4 数据需要转化 

BurrIII 
13.490.7701

1

49.991

Y

X

=
  +  

   

 
0.05 0.97 304.6 数据不需转化 

Reweibull 0.7473

223.2expY
X

 = − 
 

 0.02 0.97 320.1 数据不需转化 

Phe      

Log-normal 0.43 0.61Y X= −  0.26 0.85 34.3 数据需要转化 

Log-logistical 
1

2.541 exp
0.28

Y
X

=
− + − 

 

 
0.03 0.98 51.9 数据需要转化 

BurrIII 
2.0981.278

1

161.11

Y

X

=
  +  

   

 
0.03 0.98 65.3 数据不需转化 
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Continued 

Reweibull 1.04

294.3expY
X

 = − 
 

 0.03 0.98 82.3 数据不需转化 

Ant      

Log-normal 0.43 0.20Y X= −  0.04 0.96 3.81 数据需要转化 

Log-logistical 
1

1.641 exp
0.41

Y
X

=
− + − 

 

 
0.01 0.99 2.53 数据需要转化 

BurrIII 
0.781.16

1

60.11

Y

X

=
  +  

   

 
0.01 0.99 2.23 数据不需转化 

Reweibull 0.73

10.4expY
X

 = − 
 

 0.02 0.98 5.50 数据不需转化 

Flu      

Log-normal 0.36 0.12Y X= −  0.74 0.68 2.97 数据需要转化 

Log-logistical 
1

1.751 exp
0.30

Y
X

=
− + − 

 

 
0.02 0.99 7.36 数据需要转化 

BurrIII 
0.73571.881

1

59.591

Y

X

=
  +  

   

 
0.03 0.99 6.90 数据不需转化 

Reweibull 0.98

34.0expY
X

 = − 
 

 0.03 0.99 11.9 数据不需转化 

Pyr      

Log-normal 0.21 0.14Y X= +  0.07 0.95 0.373 数据需要转化 

Log-logistical 
1

1.591 exp
0.82

Y
X

=
− + − 

 

 
0.02 0.98 0.150 数据需要转化 

BurrIII 
9.9880.3838

1

0.03541

Y

X

=
  +  

   

 
0.01 0.99 0.548 数据不需转化 

Reweibull 0.37

2.52expY
X

 = − 
 

 0.01 0.99 0.630 数据不需转化 

BaP      

Log-normal 0.16 0.11Y X= +  0.01 0.98 0.422 数据需要转化 

Log-logistical 
1

2.501 exp
1.41

Y
X

=
− + − 

 

 
0.02 0.97 0.0223 数据需要转化 

BurrIII 
4.2360.2393

1

0.18011

Y

X

=
  +  

   

 
0.02 0.97 0.160 数据不需转化 

Reweibull 0.22

2.27expY
X

 = − 
 

 0.01 0.97 0.283 数据不需转化 

注：aSSE 为残差平方和；HC5，单位为 μg/L；c 数据需要对数转化。 
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Figure 3. The distribution of mRQ for PAHs in waters collected from 
Chaohu Lake watershed 
图 3. 巢湖流域水体中 mRQ 的分布特征 

 

 
Figure 4. Cumulative probability of toxicity data for 8 PAH compounds 
图 4. 8 种 PAHs 的毒性数据累积分布概率 

3.2.2. 基于 SSD 模型预测巢湖流域生态风险 
基于 BurrIII 模型拟合方程计算得到的巢湖流域水体各采样点 8 种 PAHs 的 PAF 值如图 4，可以清楚

地看出 PAF 从极低值(<10−40%)到大于 5%之间，低分子量 PAHs 如 Nap、Ac、Fl、Phe 四个化合物的 PAF
值一般都低于 10−10%，反映了这些化合物对巢湖流域生态系统影响较小，其中一方面在于它们毒理数据

值(如 LC50 或者 HC5)较大，而另一方面在于巢湖流域水体中环境暴露浓度低，因此对生态系统的威胁较

小。但 Ant、Flu 和 Pyr 三个化合物的 PAF 值亦较低，一般小于 10−2%，但明显高于前四个 PAHs 的 PAF
值，反映了它们存在潜在的生态安全风险，由于本研究 SSD 模型构建时选取的数据为 LC50或者 EC50，

均为致死率数据，如果选择其它暴露终端指标，如 DNA 损伤、基因突变性、致癌性、以及遗传性等，则

当前的暴露浓度可能造成一定的危害。另外 BaP 的 PAF 值均大于 1% (除 NF13 外)，其中 7 个点的 PAF
大于 5%，反映了 BaP 对巢湖流域的影响较大，部分采样点处可造成 5%以上的物种收到影响。 

分别根据 HU 加和法和 RA 法计算了 8 种 PAHs 的联合生态风险(表 4)，结果显示通过 HU 加和法评

价的巢湖流域水体中联合风险 msPAFHU为 4.7 ± 8.8 × 10−2，而明显低于 RA 法估算的风险 msPAFRA，其

值为 2.0 ± 2.8。总体而言 HU 加和法评价的联合风险要显著低于 RA 法，约高于 RA 法估算结果 1~3 个数
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量级，HU 加和法计算的联合风险均低于 10−1，而 RA 法估算的联合生态风险有 35 个样品高于 1.0，先前

的研究亦发现类似的规律，即 HU 加和法评价联合风险要低于 RA 法估算风险[7] [15]。不同区域采样点

的联合风险亦存在较大的差异性，其中主要河流入湖口处样品中含有的联合风险较大，HU 加和法计算入

湖口处的风险值为 1.2 ± 1.9 × 10−1，同样 RA 法计算的联合风险为 3.9 ± 5.8。但是 HU 加和法计算的联合

风险显示杭埠河风险最大，为 7.5 ± 8.9 × 10−3，而 RA 法计算的联合风险则显示出裕溪河水体样品联合风

险最小，为 4.5 ± 2.2 × 10−2。由于 HU 加和法认为污染物之间的毒理作用方式相同，因此采用浓度加和方

式计算，而 RA 法则认为污染物之间的毒理作用方式不同，采用效应加和的方式计算联合毒性。 
 

Table 4. PAF, msPAFHU and msPAFRA values for PAHs in waters collected from Chaohu Lake watershed 
表 4. 巢湖流域不同区域水体 PAF、msPAFHU 和 msPAFRA 

 南淝河 杭埠河 烔炀河 裕溪河 巢湖湖区 入湖口 巢湖流域 

Nap (1.5 ± 5.2) × 
10−13 

(1.4 ± 2.0) × 
10−15 

(1.0 ± 1.7) × 
10−13 

(0.85 ± 1.2) × 
10−13 

(3.3 ± 2.2) × 
10−12 

(3.5 ± 4.5) × 
10−12 

(1.0 ± 2.3) × 
10−12 

Ac (1.1 ± 1.7) × 
10−11 

(1.3 ± 4.4) × 
10−12 

(2.4 ± 3.8) × 
10−11 

(1.1 ± 1.6) × 
10−11 

(2.8 ± 1.9) × 
10−10 

(2.4 ± 3.2) × 
10−10 

(1.0 ± 1.9) × 
10−10 

Fl (0.45 ± 1.8) × 
10−39 

(1.0 ± 1.9) × 
10−43 

(1.1 ± 2.4) × 
10−35 

(3.3 ± 9.5) × 
10−37 

(6.5 ± 5.6) × 
10−35 

(5.5 ± 1.6) × 
10−32 

(0.87 ± 6.5) × 
10−32 

Phe (1.5 ± 2.9) × 
10−10 

(1.2 ± 1.2) × 
 10−9 

(2.3 ± 3.5) × 
 10−8 

(5.1 ± 5.2) × 
 10−9 

(4.9 ± 2.5) × 
 10−8 

(1.2 ± 2.7) × 
 10−7 

(2.7 ± 1.1) × 
 10−8 

Ant (1.0 ± 1.0) ×  
10−2 

(1.1 ± 1.9) ×  
10−2 

(1.2 ± 0.73) × 
10−2 

(7.1 ± 3.4) × 
 10−3 

(1.8 ± 0.50) × 
10−2 

(2.3 ± 3.3) ×  
10−2 

(1.3 ± 1.6) ×  
10−2 

Flu (2.0 ± 2.5) ×  
10−2 

(3.6 ± 2.4) ×  
10−4 

(9.4 ± 4.9) × 
10−4 

(5.0 ± 2.4) ×  
10−4 

(3.2 ± 1.6) ×  
10−3 

2.0 ± 1.9) ×  
10−3 

(1.0 ± 1.4) ×  
10−3 

Pyr (1.2 ± 2.0) ×  
10−2 

(1.6 ± 2.2) ×  
10−3 

(5.0 ± 3.5) ×  
10−2 

(4.2 ± 1.3) ×  
10−2 

(3.6 ± 3.2) ×  
10−2 

(0.69 ± 1.0) × 
10−1 

(3.1 ± 5.1) ×  
10−2 

BaP 3.2 ± 1.5 2.0 ± 0.83 4.8 ± 2.9  2.9 ± 2.0 5.3 ± 6.4 3.4 ± 3.2 

msPAFHU (0.85 ± 1.4) × 
10−2 

(7.5 ± 8.9) × 
10−3 

(6.1 ± 4.9) ×  
10−2 

(3.5 ± 1.9) ×  
10−2 

(1.1 ± 0.63) × 
10−2 

(1.2 ± 0.19) × 
10−1 

(4.7 ± 8.8) ×  
10−2 

msPAFRA 1.9 ± 1.9 1.6 ± 1.1 2.7 ± 3.0 (4.5 ± 2.2) × 10−2 2.4 ± 2.0 3.9 ± 5.8 2.0 ± 2.8 

3.3. 基于 PRA 模型的生态风险评价 

分别计算出 8 种 PAHs 的环境暴露浓度和毒理浓度的独立风险概率，并将两组数据置于同一坐标轴

上，绘制 JPC 曲线，计算出重叠面积，据此得到在此环境暴露浓度分布下可导致的受影响生物比例。根

据 PRA 模型分别计算了 8 种 PAHs 的环境暴露浓度与毒理浓度分布的 JPC 值(图 5)，可以清楚看出 8 个

污染物的 JPC 值均较低，均低于 5% (即 JPC < 0.05)，其中出 Pyr 的 JPC 值最大，约 3%的物种可能受到

影响；BaP 计算得到的 JPC 值亦较大，可造成 2.6%的物种受到影响，而 Ac 的 JPC 值最小，为 2.6 × 10−14，

对巢湖流域生态系统的影响较小。 

3.4. 比较三种水体 PAHs 生态风险评价模型 

本研究分别应用了风险商、SSD 和 PRA 三种模型预测了巢湖流域水体中 PAHs 的生态风险，不同的

模型，在构建时存在较大差异，所需要的数据收集和整理亦有差别，最终得到的评价结果也有一定差异

性。其中 RQ 法时一种定性评价方法，需要知道评价目标污染物的环境基准浓度(如 NOEC 或 MPC)，并

根据这一标准浓度计算出环境暴露浓度下，是否 RQ 值大于 1 来判断其是否存在生态风险，同时本方法 
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Figure 5. Probability distributions and joint probability curves for the 
exposure concentrations and toxicity data for 8 PAH compounds in 
waters collected from Chaohu Lake watershed 
图 5. 8 种 PAHs 的环境暴露浓度和毒理浓度的联合概率曲线(JPC) 

 
不能给出受影响的物种比例。本研究中评价了 10 种 PAHs 的 RQ 值，结果揭示了所有污染物的 RQ 值均

小于 1，且高分子量的 PAHs 对水生环境的影响较大。而 SSD 模型和 PRA 模型需要收集大量目标污染物

的毒理数据，并根据这些毒理数据进行拟合，获得相应的分布概率，根据累积概率计算 PAF 值。SSD 模

型则认为毒性数据的分布是没有特定分布函数，仅根据拟合效果进行判定，同时 SSD 可以通过正向法和

方向法来评价环境基准和受影响物种比例，本研究中选取的 8 种 PAHs 采用了多个曲线进行拟合，并最

终结合 BurrIII 模型评价了巢湖流域环境暴露浓度下的 PAF 值，结果显示除 BaP 外其它 7 种 PAHs 对巢

湖生态系统影响较小，均低于 5%，但 BaP 可能对部分区域存在一定的生态风险，与 RQ 法相似，高分子

量 PAHs 对巢湖流域影响较大，而低分子量 PAHs 的影响较小。PRA 法需要一定数量的环境暴露浓度，

并根据环境暴露浓度和毒理浓度进行对数正态分布检验，绘制环境暴露浓度和毒理浓度的联合概率曲线，

计算出重叠面积。本研究中采用此方法评价了 8 种 PAHs 的 PAF 值，结果显示在此环境暴露浓度分布下，

Pyr 和 BaP 可导致 3%和 2.6%物种受到影响，而其它污染物的影响较小，与前两种方法相似，低分子量

PAHs 对巢湖流域影响较小，而高分子量 PAHs 对生态系统影响较大。但本方法难以评价污染物的混合效

应。 
同时为了评价污染物的混合效应，RQ 法采用 TEF 转化，计算了 mRQ 值，而 SSD 则分别计算了

msPAFHU和 msPAFRA，为了比较三种方法的差异性，mRQ 的计算过程简单，易于操作，但不能给出具体

受影响物种比例，而 msPAFHU和 msPAFRA计算复杂，但能给出确切的受影响物种比例。本研究评价的联

合生态风险显示，mRQ 和 msPAFRA获得的风险较大，而 msPAFHU风险较小，但三者与 Σ17PAH 浓度均呈
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现显著的相关关系(图 6)，因此污染物的总浓度在一定程度上反映了其对当地环境的影响。同时 mRQ 和

msPAFRA的评价结果一致，但与 msPAFHU存在一定差异性，比如 msPAFHU的结果显示杭埠河水体中 PAHs
的联合风险最小，但 mRQ 和 msPAFRA结果则认为裕溪河的联合风险最大。 

 

 
Figure 6. The relationships between Σ17PAHs against mRQ 
(a), msPAFHU (b) and msPAFRA (c) 
图 6. Σ17PAHs 与 mRQ、msPAFHU和 msPAFRA的相关关系 

4. 结论 

1) 相比较低分子量 PAHs，巢湖流域水体中高分子量 PAHs 具有较高的生态风险； 
2) 单一 PAHs 具有较低的生态风险，但混合物的联合风险较高，可能对水生环境造成影响； 
3) PAHs 对入湖口出水体影响较大，其次为烔炀河、湖区南淝河，对裕溪河水体影响最小； 
4) RQ 法简单但仅给出半定量结果；SSD 和 PRA 法能给出具体的风险大小和影响的物种比例，但需

要大量污染物的毒性数据。同时三种方法获得的结果具有较好的一致性。 
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