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摘要    水质基准是基于科学实验和推论得出的结果, 是对水体中的污染物或其他有害因素阈

值的限定. 目前中国的水质基准研究体系基本上是空白, 因此亟需在国家层面上开展适合中国

区域特点的水质基准体系研究, 为水质标准的制修订和环境管理提供科学依据. 本文对水质基

准的概况、理论方法学以及国内外研究进展进行了系统论述, 概括了水质基准研究中需要重点

考虑的关键科学问题, 包括物种敏感度分析、污染物毒性终点选择、基准推导的模型等. 同时

指出在水质基准研究中我国可以借鉴美国的基准推导方法, 将急性基准和慢性基准分开研究. 

最后, 结合我国水质基准的研究现状, 指出未来我国水质基准研究中需要重点关注本地物种选

择、模型的综合应用等发展方向. 
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水质基准(Water Quality Criteria, WQC)是制定水

质标准的重要科学依据, 在环境保护方面发挥着重

要作用, 是环保部门制定水质标准、评价水质和进行

水质管理不可或缺的科学依据和理论基础[1]. 不同的

生态系统有不同的生物区系, 对一个生物区系无害

的毒物浓度也许会对其他区系的生物产生不可逆转

的毒性效应[2]. 不同区域和国家的水生生物区系存在

一定的差异, 所以同一污染物的针对不同保护对象

的基准值也存在差异[3]. 国外也将水质基准研究作为

反映一个国家环境科学研究水平的标志之一. 正因

为如此, 一些发达国家投入了极大的人力、物力、财

力, 在水质基准研究领域取得了大量的成果.  

在水质基准研究中, 环境暴露、效应识别和风险

评估是水质基准研究的三个重要内容, 而生态与健

康效应识别和机制是水质基准研究的重点, 也是毒

理学研究领域的热点. 目前国外一些发达国家的水

质基准研究工作已经开展了几十年, 并且形成了较

为系统的水质基准研究体系. 而我国的水质基准研

究近几年才刚刚开始, 正在国外水质基准研究方法

的基础上摸索前进. 迄今为止, 我国可用于环境管理

的基准基本是空白, 至今仍没有建立一套完整的保

护生态系统和人体健康的水质基准体系. 目前我国

有关水体的标准或基准中, 只有《地表水环境质量标

准》中涉及到污染物不同功能用水的标准极限值[4], 

但没有保护具体生态受体的相关标准. 因此, 在当前

国际形势下, 针对我国水体污染物的污染现状, 深入

了解国际上发达国家的水质基准研究方法体系, 并

根据中国的区域特征建立适合中国区域特点的水质

基准研究方法体系迫在眉睫. 水质基准的研究工作

将会在我国环境标准体系的建立和完善、以及提升我

国在环境科学领域的研究和管理水平方面发挥重要

作用.  
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1  水质基准概况 

水质基准是指一定自然特征下, 水质成分对特

定保护对象不产生有害影响的最大可接受浓度水平

或限度. 事实上, 水质基准不是单一的浓度或者剂量, 

而是一个基于不同保护对象的一个范围值[5]. 水质基

准涉及的水体污染物包括重金属、非金属无机污染

物、有机污染物、以及一些水质参数, 如 pH、色度、

浊度和大肠菌数量等. “水质基准”与“水质标准”是两

个不同范畴的概念, 在内涵和作用上有显著差异; 同

时, 二者之间又有密切的关系. “水质基准”是一个自

然科学的概念, 是基于科学实验和推论获取的客观

结果, 一般来说, 研究耗资大、周期长, 基准资料的

正确获取需要持续较长时间做大量细致的研究工作, 

但由于研究介质和对象的可变性, 以及研究方法的

差异性, 其结果也往往具有不确定性. “水质标准”是

由国家(或地方政府)制订, 关于水体中污染物(或有

害因素)容许含量的强制性管理限值或限度, 具有法

律强制性. 水质标准是环境规划、环境管理的法律依

据, 体现了国家(或地区)的环境保护政策和要求.  

水质基准是一个系统的框架, 按照保护对象不

同, 水质基准可以大致分为保护水生生物水质基准

和保护人体健康水质基准. 近年来, 考虑到污染物在

食物链中的生物累积作用, 逐渐将水环境以外的相

关生物(如野生生物)纳入水质基准的保护对象[6]. 另

外, 按照水体不同的使用功能, 水质基准又可以分为

饮用水水质基准、农业用水水质基准、休闲用水水质

基准、渔业用水水质基准以及工业用水质基准等. 根

据水环境中污染物的种类不同, 水质基准包含了重

金属、有机物、营养盐、病原菌等基准. 2009 年美国

环境保护局(US EPA)颁布了最新的水质基准文件 , 

其中包括 120 种优控污染物和 47 种非优控污染物, 

共计 167 项污染物的淡水急性、淡水慢性、海水急性、

海水慢性和人体健康基准值以及 23 项感官基准[7].  

水质基准有数值型和叙述型两种表达方式. 数

值型基准大部分以水体中污染物的浓度表示; 而对

于无法给出具体污染物的基准, 则采用叙述型基准, 

如浊度等. 水质基准的推导过程综合考虑了各种相

关因素, 基准值会受到许多环境要素的限制, 如水体

硬度、温度、pH 以及溶解性有机质等[8]. 概括来说, 

水质基准具有 3 个显著的特点: 科学性、基础性和区

域性[3,9]. 水质基准是在研究污染物在环境中的行为

和生态毒理效应等基础上确定的, 涉及了环境化学、

毒理学、生态学和生物学等前沿学科领域, 具有科学

性; 同时, 水质基准也是制订水质标准和环境管理的

科学基础, 是整个水质保护工作的基石, 体现出它的

基础性; 另外, 各国的水质基准研究都是建立在各自

的区域环境基础上开展的, 污染物在不同地区的环

境行为和毒理学效应可能不同, 因此水质基准也具

有明显的区域性.  

2  水质基准发展历程 

1898 年俄国卫生学家 Α. Ф.尼基京斯基发表了

《石油制品对河流水质和鱼类的影响》一文, 首次提

出了环境基准的概念[10]. 美国是最早进行水质基准

研究的国家. 水质基准的发展历程是伴随着一系列

水质基准论文、报告以及专著的形式展现的. 1907 年, 

Marsh[11]发表了《工业废水对鱼类的影响》一文, 这

是美国最早关于水质基准的研究. 紧接着不同学者

针对水质基准的相关问题, 介绍了水质基准的相关

理论和方法[12~14]. 自 20世纪 60年代以后, US EPA相

继颁布了水环境基准文献[15~21], 形成了较为完整的

水质基准体系. 同时, 加拿大也在 1999 年发布了保

护水生生物水质基准指南[22]. 2000 年, US EPA[23]又

发布了《推导保护人体健康水质基准方法学指南》, 

系统介绍了人体健康水质基准的推导方法 . 2002, 

2004, 2006 和 2009 年 US EPA 又分别修订了美国   

水质基准指南[24~26]. 2000 年以后, 澳大利亚和新西

兰、欧盟、加拿大、荷兰以及世界卫生组织等也相继

发布或者修定了各自的水质基准文件[27~31].  

我国水质基准的研究起步较晚, 最初的研究仅

仅是对国外资料的收集和整理工作. 如 1981 年由中

国建筑工业出版社最早翻译出版了美国的《水质基

准》的译著《水质评价标准》[ 32]. 随后, 水质基准的

译著和水质标准方面的著作相继出版 , 基本都是  

介绍美国和欧盟等国家和组织的水质基准研究方  

法[33~36]. 2010 年, 孟伟和吴丰昌[8]根据中国生物区系

特征和水质基准案例研究情况, 综合了各国的水质

基准研究方法, 出版了《水质基准的理论与方法学导

论》, 对水质基准研究中的具体问题进行了阐述, 这 

也是我国第一部关于水质基准理论方法学的系统论

述.  
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3  水质基准理论和方法学 

基于保护对象的不同, 水质基准主要分为保护

水生生物水质基准和保护人体健康水质基准, 两者

在理论和方法学上也是有差异的. 水生生物水质基

准在研究方法上主要有评估因子法和统计外推法 . 

人体健康水质基准则针对污染物类别的不同, 根据

污染物的毒理学效应, 分别产生了致癌和非致癌效

应基准研究方法.  

3.1  水生生物水质基准 

水生生物水质基准是指水环境中的污染物对水

生生物不产生长期和短期不良或有害效应的最大允

许浓度. 国际上两类具有代表性的水质基准体系分

别是美国和欧盟. 美国的水质基准指南采用的是毒

性百分数排序法, 是双值基准体系[19], 使用该方法得

出的基准值包括基准最大浓度 (Criteria Maximum 

Concentration, CMC)和基准连续浓度(Criteria Con- 

tinuous Concentration, CCC). 该指南指出用于推导

CMC 的急性毒性数据至少涉及 3 个门、8 个科的动

物, 要为大多数生物物种(95%以上)提供适当的保护. 

欧盟通过推导预测的无效应浓度(Predicted No Effect 

Concentration, PNEC), 来最终确定水质基准 [28]. 指

出要用 8 种不同的生物、至少 10 个慢性毒性值来获

得最终的 PNEC 值. 对于基准的计算, 则推荐使用物

种敏感度分布(Species Sensitivity Distribution, SSD)

和评价因子两种方法. 通过 SSD 最终获得保护 95%

以上物种的慢性基准值, 即 HC5(图 1). 物种敏感度

分布法最初是由 Kooijman[37]提出, 后来很多学者对

其进行了改进[38~42]. 它是利用已知污染物的所有毒

性数据来拟合物种的敏感度分布曲线, 进而外推获

得基准值. 基准值即曲线上指定百分点处所对应的

浓度值, 通常用 HC5 表示, 即 5%物种受到危险的浓

度[43].  

除了美国、欧盟两大主流水质基准体系之外, 荷

兰、加拿大、澳大利亚和新西兰等国家也分别制定了

各自的水质基准的纲领性文件[27,29,30,44]. 在基准推导

方法上基本上是采用了评估因子法和统计外推的方

法进行基准的推导. 区别在于水质基准值的描述上, 

不同国家对水质基准有不同的描述和分级[19,28,45]. 主

要代表国家的水质基准数值型描述如表 1 所示.  

评价因子法、毒性百分数排序法和物种敏感度分

布法是目前国际上推导水生生物基准常用的方法 , 

这 3 种方法的理论方法学不同, 有各自的优缺点和使

用范围. 评价因子法的优点在于它所需基础数据少、

计算方法简单; 缺点是该法属于经验法, 依赖于敏感

生物的毒性值, 不确定性很高; 另外, 评价因子法也

没有考虑物种之间的相互关系以及污染物的生物富

集效应. 因此只有在数据很难获得或者进行比较验

证时采用. 毒性百分数排序法的优点是将污染物的

急性和慢性毒性效应分开考虑, 并且考虑了污染物

在生物体内的富集效应; 缺点是用于计算基准的只

是累积概率接近 0.05的 4个属的相应数据, 存在一定

的不确定性; 该法也没有考虑物种之间的相互关系. 

目前除了美国之外, 我们也可以借鉴这种方法进行

基准的相关研究. 物种敏感度分布法的优点在于充

分利用了获得的所有物种的毒性数据, 并且假定有

限的物种是从生态系统中随机取样的, 可以代表整

个生态系统. 缺点就是由模型差异造成的最终基准

值的差异很大 , 而且该法没有考虑污染物在生物  

体内的富集效应. 在使用范围上, 当污染物的急/慢

性毒性数据均较充分时, 可以用这种方法进行基准

的推导. 目前澳大利亚、新西兰以及欧盟均采用了这

种方法. 这也是未来一段时间水质基准研究的主要

方法. 综合来看, 几类方法都没有系统考虑现场基

质对基准的影响, 而且除了美国的方法中涉及了生

物富集之外, 其他几类研究方法都没有涉及生物累

积与生物放大, 这也为今后水质基准的研究指明了

方向.  

 

 

图 1  应用物种敏感度分布法推导 HC5的示意图 
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表 1  主要代表国家的水质基准体系 a) 

发布国家或部门 年份 水质基准类型 基准分级 基准描述 

美国(US EPA) 
2009 水生生物基准(ALC) 

基准最大浓度(CMC) 
短期(或急性)基准, 表示短期暴露不会对水生生物产生显

著影响的最大浓度; 具体表述为: 化学品 1 h 平均浓度超

过 CMC 的频率不得大于每 3 年 1 次 

基准连续浓度(CCC) 
长期(或慢性)基准, 表示长期暴露不会对水生生物的生存、

生长和繁殖产生慢性毒性效应的最大浓度; 具体表述为: 
化学品 30 d 平均浓度超过 CCC 的频率不超过每 3 年 1 次. 

1993 沉积物质量基准(SQC) 
单一基准限值, 使用急性毒性数据, 通过间隙水浓度基准

和沉积物有机碳分配系数估算(相平衡分配法) 
欧盟(ECB) 2003 预测无效应浓度(PNECs)  单一基准建议值, 主要用于风险评估 

加拿大(CCME) 1999 水质基准指导值(WQG)  单一基准限值 

澳大利亚和新西兰
(ANZECC & 
ARMCANZ) 

2000 触发浓度(TVs) 

高度可靠触发浓度
(HRTV) 

使用 5 种以上单物种慢性毒性数据或 1 种以上多物种毒性

数据推导 
中等可靠临界浓度

(MRTV) 
使用 5 种以上急性毒性数据推导 

低可靠性触发浓度
(LRTV) 

使用 5 种以下急慢性毒性数据推导, 仅为参考, 不能用作

基准 

荷兰(RIVM) 2001 环境风险限值(ERLs) 

无效应浓度(NC) 
表示污染物对生态系统无显著影响的浓度, 一般以 MPC

除以安全系数计算 

最大允许浓度(MPC) 
表示污染物对生态系统所有物种不产生有害影响的最大浓

度, 超过该浓度需则要控制污染水体排放 

严重生态风险浓度
(SRCECO) 

表示污染物对生态系统功能产生严重影响的浓度(指 50%
物种和/或 50%微生物/酶分解受到胁迫), 超过该浓度则需

要强化污水处理 

a) 表示没有获得基准分级的相关资料 

3.2  人体健康水质基准 

人体健康水质基准是保护人体避免受到环境水

体中污染物造成的有害影响的某一水体浓度值 [46]. 

美国环保局在 2000 年颁布了人体健康水质基准指南, 

并形成了人体健康基准基本的理论与方法[23]. 针对

不同污染物, 分别设定了致癌和非致癌两类毒性效

应终点. 对于可疑的或已经证实的致癌物, 人体健康

水质基准是指人体暴露于特定污染物时可能增加

106 个体终生致癌风险的水体浓度, 而不考虑其他特

定来源暴露引起的额外终生致癌风险; 对于非致癌

物, 则估算不对人体健康产生有害影响的水体浓度. 

人体健康水质基准主要通过剂量效应关系的无观察

有害作用水平 (No Observed Adverse Effect Level, 

NOAEL)以及最低观察有害作用水平(Lowest Observed 

Adverse Effect Level, LOAEL)等相关参数, 最终计算

人体健康基准值[8]. 图 2 列出了人体健康基准推导过

程示意图.  

4  水质基准研究进展 

4.1  国外水质基准研究进展 

近年来国际上水质基准的研究取得了较大的进 

 

图 2  剂量效应关系示意图  

展. 首先, 从污染物的角度来看, 不同类型的污染物, 

其水质基准研究中考虑的因素也不同. 有机物对生

物的毒性效应相对复杂, 因此在基准的研究中需要

明确有机污染物对生物造成的毒性效应终点, 进而

进行基准的推导; 无机物(主要是重金属)的毒性效应

受环境因子的影响较大, 因此在研究这类污染物的

基准时, 需要重点考虑水环境因子对其生物有效性

的影响. 在有机污染物的基准研究方面, 部分学者 
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(或组织)已经对一些有机污染物展开了水质基准的

相关研究. 如 US EPA 鉴于地表水和地下水中甲基叔

丁基醚(MTBE)的大量检出及其对水生生态系统不良

效应的日趋严重, 开展了水生生态毒性以及 MTBE

水质基准研究[47], 包括鱼类、无脊椎动物和藻类对

MTBE 的浓度反应、海洋生物对 MTBE 的急性毒性

等 , 最终得出 MTBE 的水质基准为 26 mg L1. 

Hohreiter 等 [48]对甲醛的水生生物基准进行了研究, 

收集了有关甲醛对鱼类和水生无脊椎动物急性毒性

的资料, 最终求得其 CMC 为 4.58 mg L1, CCC 为

1.61 mg L1. Yin等[49]根据美国的基准指南, 选用 9种

代表性的水生动物和 1 种藻类开展水生生物毒性实

验, 最终获得了 2,4,6-三氯酚的 CMC 为 1.01 mg L1, 

CCC为 0.23 mg L1. 在重金属的基准研究方面, 由于

重金属的毒性作用受水环境条件影响较大, 如温度、

溶解性有机质、硬度等, 因此在基准研究中应该充分

考虑水环境条件(如硬度、温度)对重金属生物有效性

的影响. USEPA 新修订的铜的水质基准中, 已经开始

使用生物配体模型(Biotic Ligand Model, BLM)来推

导铜的水质基准, 考虑了各种水质参数以及不同形

态铜的生物有效性对水生生物毒性的影响[50]. 这对

于开展重金属的水质基准研究具有重要的参考意义. 

不同类型的污染物, 其水质基准研究需要考虑的关

键要素也存在差异. 对于一些常规的污染物, 在研究

水质基准时, 通常选用的毒性终点一般为致死效应

或生长抑制等效应数据; 而对于一些有特定效应终

点的新型污染物及内分泌干扰物(如雌激素类物质), 

虽然也可对生物产生致死效应, 但是污染物在未对

生物体造成致死效应之前, 可能已经对其生殖和发

育等产生了不可逆转的毒性效应影响, 所以在毒性

终点的选择上也略有不同. 在这类污染物的基准研

究方面, Caldwell 等[51]在研究人工合成雌激素 17α-乙

炔基雌二醇(EE2)时, 选用了繁殖毒性作为毒性终点, 

在广泛收集 EE2 繁殖毒性数据的基础上, 最终推导

出 EE2 的 PNEC 为 0.35 ng L1.  

其次, 从水质基准类型来看, 不同类型的水质基

准其推算方法可能完全不同. 考虑到传统的水生态

毒性仅靠环境介质的浓度间接反映污染物对生物体

本身的危害缺乏科学性, 因此就有了组织残留浓度

的出现. 组织残留浓度反映了化学物质的生物有效

性、吸收、代谢效率以及多种暴露途径, 所以被认为

是外部浓度的更好的替代方法[52], 因此也就产生了

组织残留基准的研究方法, 它是一种简单的使用组

织浓度描述毒性反应的方法. 美国和加拿大都提出

了组织残留基准的概念[6,53], 组织残留基准是指用于

保护以水生生物为食的野生生物(主要是鸟类和哺乳

类)的一种化学物质在水生生物组织中的最大浓度, 

这个概念是针对保护野生生物的, 此外还有保护人

体健康和水生生物的组织残留基准, 其最终的表达

方式都是以水生生物组织残留浓度表示. 使用组织

残留浓度可以提供化学物质确切吸收量的证据, 避

开了一些环境影响因素, 并且直接将生物累积量与

毒性反应联系了起来, 降低了由于物种和环境因素

差异导致的不确定性 . 基于组织残留基准的理论 , 

Steevens 等[54]使用 SSD 法推导了 2,3,7,8-四氯二苯并

二噁英(2,3,7,8-TCDD)的鱼类组织残留基准, 最终得

出鱼类的组织残留基准浓度范围为 0.057~0.699 ng 

g1, 分别对应保护 99%和 90%鱼类不受污染物危害

作用. Beckvar 等[55]使用了不同方法分别研究了汞和

DDT 的鱼类组织残留基准, 得出汞和 DDT 的鱼类组

织残留基准分别为 0.2 和 0.6 mg kg1.  

再次, 从水质基准的研究方法上来看, 不同的方

法其原理也存在差异. 如污染物的复合污染以及联

合毒性作用在环境中比较常见, 因此在水质基准的

研究中, 如果存在污染物的复合污染或联合毒性作

用, 也应该加以考虑. 如 Chèvren 等[56]对农药的基准

进行研究时建立了具有类似作用模式的农药污染物

混合体的一致和类似的水质基准方法. 并将这一方

法应用于 6 种有机磷杀虫剂、3 种医药品和其他类似

化合物质量基准的研究. 结果表明, 有 2 种有机磷杀

虫剂和 2 种医药品符合物种敏感度曲线平行规律, 可

应用于污染物复合污染条件下水质基准的赋值. 另

外, 在水质基准研究方法上, 运用模型进行预测的方

式也越来越受到人们的重视. 考虑到动物保护组织

对动物的保护要求, 为了尽量避免毒性实验中大量

实验动物的消耗 , 近年来在基准的研究方法上 , 

USEPA 发展了一种采用种间关系预测(Interspecies 

Correlation Estimates, ICE)模型的方法对基准展开研

究, 使用数据库中的毒性数据, 对未知物种的毒性数

据进行预测, 从而避免了对实验动物的伤害 [57]. 如

Dyer 等[58]采用了 ICE 模型, 选用替代物种对 55 种污

染物的基准值进行预测, 将预测值和实际毒性数据

得出的基准进行了比较, 结果发现两者并无数量级

的差距, 在可接受范围之内. 因此, 当污染物的毒性
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数据相对较少时, 用 ICE模型预测未知物种的毒性数

据, 进而推导污染物的水质基准也是一种比较理想

的方法[59], 在未来水质基准的研究中可能会被广泛

使用.  

4.2  我国水质基准研究进展 

相对发达国家来说, 我国的水质基准研究工作

才刚刚起步. 其根本原因在于我国在水质基准方面

的研究基础相对薄弱, 缺乏具有可操作性的水质基

准方法学, 因而导致现有水质标准也只能参照发达

国家的基准和标准制定, 科学依据不充分, 容易对整

个生态系统的保护产生潜在的“过保护”或“欠保护”

现象.  

首先, 在水质基准的研究方法中, 污染物毒性数

据是水质基准研究的关键. 在污染物毒性数据的获

取方面, 我国目前基本是参考国外的数据库以及文

献数据资料来获得基准所需要的毒性数据. 其中, 美

国环保局建立的 ECOTOX 数据库(http://cfpub.epa. 

gov/ecotox/)、国际农药行动联盟建立的 PAN 农药数

据库 (http://www.pesticideinfo.org/)是较为常用的数 

据库. 而我国目前仍旧没有建立自己的毒性数据库

平台. 在毒性测试方法方面, 我国目前也只有大型

蚤、斑马鱼等急性毒性测试标准方法[60~62], 缺乏其他

物种的标准测试方法和慢性毒性测试方法, 因此也

只能参照其他国家的标准测试方法进行数据筛选 . 

水质基准的方法学正在不断地补充和完善. 如吴丰

昌等 [3,9]以湖泊为例, 系统地总结了水质基准的理论

和方法学; 同时, 根据中国生物区系特征, 对几种典

型有机污染物以及重金属的水生生物基准进行了推

导[63~66], 在国内较早地开展了水质基准系统的研究

工作, 并且形成了较为系统的理论和方法学体系.  

其次, 在污染物水质基准的研究方面, 借鉴国外

的研究方法, 部分学者也陆续开展了有机物和无机

物的水质基准研究工作. 最初关于污染物水质基准

研究基本上都是参考美国的标准技术文件展开的 , 

如丙烯腈、硫氰酸钠和乙腈以及氯酚类污染物基   

准 [67~70]. 随着基准研究的不断深入, 一些学者开始

借鉴其他国家的研究方法, 采用国际上普遍认可的

SSD 方法对污染物展开系列研究, 进而推导出污染

物的水质基准值[71]. 另外, 沉积物质量基准是水质基

准的重要组成部分, 近年来也开始陆续开展研究, 如

祝凌燕等 [72,73]基于相平衡分配法, 初步探讨了天津

某水体 4种重金属和 2种有机氯农药的沉积物质量基

准. 表 2 总结概括了近些年来我国关于水质基准的研

究工作. 这些基准案例的研究对我国水质基准的发

展起到了积极的推动作用. 通过跟美国的相应污染

物水质基准比较, 发现两国基准值在数值上存在一

定差异, 这种差异性, 主要是由两国生物区系存在差

异引起的[78].  

5  水质基准研究的关键科学问题 

水质基准研究要涉及到很多环节, 综合来看, 影

响水质基准推导的主要因素包括基础数据的可靠性 

表 2  中国和美国部分污染物水生生物水质基准比较 a) 

 中国基准(μg L1)  美国基准(μg L1) 

污染物 急性基准 慢性基准  急性基准(CMC) 慢性基准(CCC) 

锌[65] 89.70 34.50 120 120 

镉[5,63] 2.10~7.30 0.21~0.23 2 0.25 

铜[66] 30.0 9.44 12.0 9 

汞[74] 1.743 0.467 1.4 0.77 

硝基苯[64] 572.0 114.0 3145 878 

丙烯腈[67] 2156 575  
硫氰酸钠[68] 1350 253  

乙腈[69] 1145000 413000  
2,4-二氯酚[70] 1250 212  

2,4,6-三氯酚[48] 1010 226  
五氯酚[75] 25 3 19 15 

氨氮[76] 403~38900 66.4~3920 299~57000 37.1~2240 

三丁基锡[77] 0.43* 0.002* 0.42* 0.0074* 

a) 表示没有获得相关数据; * 表示海水水生生物水质基准
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和统计分析方法的科学性. 比如数据的筛选、物种敏

感度分布特征分析、毒性终点的选择等, 这些要素在

水质基准的研究中都起着非常关键的作用.  

(i) 数据获取与筛选.  数据的获取和筛选是水

质基准研究中最关键的要素之一. 主要包括测试物

种的选择、毒性测试方法的筛选等. 在物种选择方面, 

需要根据区域特点和生物区系的差异选择所需物种. 

不同国家对物种的选择数量要求都有所界定 . 如

USEPA 用于基准推导的动物至少涵盖 3 门 8 科[19]; 

欧盟使用统计外推法时需要至少 8 种不同类群生物

的至少 10 个 NOECs[28]; 加拿大水质基准文件中要求

至少 6 个物种, 包括北美地区常见的水生生物物种[22]; 

而澳大利亚和新西兰根据所推导触发值的不同可靠

性, 需要的毒性数据量也不同[27]. 在毒性测试方法方

面, 水质基准研究需要有标准化的毒性测试方法体

系做支撑. 而这种标准化体系的构建也需要不断地

验证才能获得. 目前我国的标准测试方法只有发光

菌、大型蚤、斑马鱼和栅藻, 还需要在标准方法构建

方面进行补充. 另外, 获得数据之后, 数据的筛选也

是很重要的环节. 所获得数据质量也要根据数据的

可靠性和相关性等评价标准对数据进行评价. 如欧

盟依据可靠性和相关性原则来评价数据的质量 [28], 

英国、荷兰、加拿大、澳大利亚和新西兰采用类似原

则. Klimisch 等[79]将毒性数据按照可靠性、相关性和

适当性分为 4 个等级, 通常情况下筛选第 1 级和第 2

级的数据进行基准研究. 另外, 在基准的推导过程 

中, 还要对其不确定性进行分析. 目前, 用于不确定

性分析方法主要有: 基于概率理论的方法, 如使用蒙

特卡罗抽样(Monte Caro Sampling, MCS)[80]; 区间分

析 [81]; 基于模糊理论的方法 [82]. 在统计方法的选择

上, 选用合适的概率评估方法得出符合要求的基准

值也是基准研究考虑的重点, 比如传统的置信区间

统计方法以及贝叶斯定理等[83].  

(ii) 物种敏感度分布.  物种敏感度分布特征是

基准研究的核心和关键. 基准的推导主要是基于敏

感物种进行的, 最终得出的基准值很大程度上依赖

于敏感物种的毒性数据大小. 同一物种对不同污染

物的敏感性存在差异, 不同营养级的生物对同一污

染物的敏感性也存在差异, 从而最终导致了基准值

的差异. 如物种对锌的敏感度分布研究中发现, 甲壳

类对锌最为敏感, 而鱼类次之[65]. 而对五氯酚的物种

敏感度分析发现, 鱼类对五氯酚最敏感, 甲壳类等无

脊椎动物次之[84]. 可见, 针对不同污染物, 物种敏感

度分布也是存在差异的, 从而导致最终基准的差异

性.  

(iii) 毒性终点判断.  水质基准研究是基于污染

物毒性数据展开的. 不同的毒性效应终点获得的毒

性数据数值往往差别很大. 以雌二醇(E2)对日本青鳉

的毒性效应为例[85], 以青鳉体长变化为效应终点的

LOEC 为 1000 ng L1, 而以子代性别比率和卵黄蛋白

原(VTG)诱导效应为终点的 LOEC分别为 8.66和 0.94 

ng L1, 差距近 3个数量级. 另外, 用常规方法将斑马

鱼胚胎暴露于双氯芬酸得出的 LC50 为 480 μg L1[86], 

而采用组织形态学和细胞形态学方法观察到的双氯

芬酸在 1~5 μg L1下即可引起鱼的肝肾组织及细胞形

态的变化[87]. 对 EE2 的研究发现, 它在纳克级每升

的水平就会对鱼等脊椎动物的生殖产生不可恢复的

毒性效应, 但在毫克级每升的水平才会导致这些生

物的死亡 [51]. 可见, 在水质基准研究中, 应针对污

染物的毒性效应, 选取恰当的毒性终点进行研究. 对

一些常规污染物, 一般要获得其生长抑制、呼吸抑

制、运动抑制、致死等毒性终点的毒性数据; 而对一

些内分泌干扰物(如雌激素), 仅考虑其致死效应, 可

能得出的基准值会远远大于实际的基准保护限值 , 

不足以保护生物免受污染物的毒害作用. 需要将不

同的毒性终点区别对待, 选取更敏感的遗传毒性、芳

烃受体效应和内分泌干扰效应等毒性终点进行基准

的推导.  

(iv) 污染物类型 .  污染物的选择也是环境基 

准需要考虑的因素. 环境中的污染物种类繁多, 性质

也存在很大差异, 包括有毒有机污染物、重金属、营

养元素等. 不同类别的污染物其环境浓度、危害程度

和污染程度不同, 作用位点和作用机制也存在差异. 

部分国外没有关注的污染物, 中国可能需要特别加

强研究, 而其他国家关注的污染物, 在中国不一定最

受关注. 因此在污染物的选取方面, 应该综合考虑污

染物类型及其毒性作用大小, 同时也应该考虑流域

水体污染物的污染情况, 是否为该流域的优先控制

污染物等, 同时也要结合参照官方发布的污染物名

单进行选取. 同时, 针对生态系统中的风险污染物, 

也应该建立一套标准的污染物筛选方法, 如商值法

等[88].  

(v) 模型选择.  模型的选择在水质基准研究中

也起着非常关键的作用, 直接关系到基准值的确定. 
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在选择模型之前, 应该首先分析毒性数据的分布, 然

后根据数据分布规律找到最适合基准推导的模型 . 

数据的选择和模型的差异均会造成基准值的差异 . 

在数据处理过程中, 应该根据统计学的相关参数综

合考虑模型的适用性, 如拟合相关系数(R2)、残差分

布以及均方差等[89]. 统计分析方法方面也要尽量避

免使用点评估, 而要采用概率评估等. 对于一些受环

境条件影响较大的重金属类物质, 采用 BLM 模型综

合考虑污染物的生物有效性, 也是基准研究需要考

虑的方面. 目前国际上关于锌、铜、镍等金属的基准

已经开始使用 BLM 模型进行预测[90~92]. 当污染物之

间的联合作用不容忽视时, 采用联合毒作用模型来

综合考虑多种污染物共同作用对生物产生的影响 , 

也是需要考虑的一个问题. 对作用机制相同的污染

物可采用浓度加和模型, 作用机制不同的污染物则

采用独立作用模型等[93]. 另外, 采用 ICE 对基准展开

预测研究, 也是基准研究的一个重要方向, 这种模型

已经被证明是可行的[58,59].  

(vi) 区域差异性.  区域差异也是基准制定过程

中需要考虑的关键因素. 水质基准是在污染物的环

境行为和生态毒理效应的基础上确定的, 由生物区

系的差异性而造成的水质基准的区域差异性也是非

常显著的[78]. 主要是因为区域的差异造成了本地敏

感物种的差异, 从而最终导致毒性数据和基准值的

差异性. 因此, 在水质基准研究时, 应尽可能选用本

地物种毒性数据, 对于引进的外国物种, 如果能代表

一定的区域水生态特征, 也可以适当考虑.  

6  我国水质基准研究的发展趋势 

虽然我国在水环境质量标准体系方面已开展了

大量工作, 但是我国至今尚未对水环境基准体系的

构建开展系统研究. 因此, 以国外的成熟经验作为借

鉴, 结合我国的区域特征和实际国情, 建立我国自己

的水质基准体系势在必行. 从水质基准的发展趋势

来看, 未来我国水质基准需要重点考虑和关注以下

几个方面:  

(1) 新型污染物的水质基准研究. 常规污染物的

水质基准研究中, 重点考虑的污染物毒性终点是致

死、生长抑制、运动抑制等效应; 而对于一些新型污

染物, 如溴代阻燃剂 PBDEs 类、内分泌干扰物(如雌

激素类)、药物和个人护理品(PPCPs)类等, 污染物可

能会导致遗传毒性、神经毒性、内分泌干扰性、芳烃

受体效应等多方面的毒性效应, 需要进行全面关注.  

(2) 急性、慢性基准和环境管理的紧密结合. 目

前的水质基准研究得出的基准值通常对应一个急性

基准和慢性基准. 而我国的水环境质量标准一般是

单个具体值, 只是针对水体功能进行不同分类. 考虑

到水质标准的制定通常是参考水质基准来指定, 因

此建议在制定水质标准时, 也可以分别制定短期和

长期的标准, 从而满足环境保护领域的应急和长效

管理.  

(3) 联合毒性作用对水质基准的影响. 几种污染

物同时存在可能会对生物产生联合毒性作用, 这种

现象在重金属的中比较常见, 比如协同作用、拮抗作

用等. 因此在水质基准的研究中, 如果几种污染物同

时存在, 污染物的联合毒性作用也应该加以考虑.  

(4) 水质基准理论和方法学研究. 水质基准理论

和方法学是研究水质基准的基础, 目前这方面的研

究已经陆续开展, 但是在今后的水质基准研究中, 仍

然要对其理论和方法学不断探索, 围绕水质基准存

在的关键科学问题进行系统研究. 建立适合我国国

情的水质基准体系, 为环境标准的制订和环境管理

服务也是大势所趋.  

致谢 感谢审稿人提出的修改建议.  
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