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附 件 9 

水生环境危害指导
1 

A9.1  导  言 

 A9.1.1  在制订水生环境危害物质识别标准时，人们一致认为，适当地定义对环境的危害所
需要的细节导致一个复杂系统，为此需要某些适当的指导。因此，本文件有以下两个目的： 

(a)  描述系统将如何运作，并给予指导； 
(b)  对如何解释适用分类标准时所用的数据给予指导。 

 A9.1.2  目前已经制订了危险分类办法，目的在于识别那些由于它们的内在特性而对水生环
境具有危险的物质。本文将水生环境视为淡水和海水中的水生生态系统和生活在其中的生物体。

对于绝大多数物质来说，现有的大多数数据资料涉及这一子环境。定义的范围有限，因为到目前

为止，它既不包括水生沉积物，也不包括位于水生食物链顶端的高等生物体，虽然这些生物体可

在一定程度上被选定的标准所覆盖。 
 A9.1.3  尽管范围有限，人们广泛承认，这部分环境既容易受到伤害，因为它是许多有害物
质的最终接收环境，而且生活在其中的生物体对这些有害物质很敏感。这还是一项复杂的工作，

因为任何一个设法识别环境危害的制度，都必须设法利用对生态系统的广泛影响，而不仅仅是对

一个物种或一个种群中生物个体的影响，来界定危害影响。正如在后面几节中将详细描述的那

样，选定了有限的一组物质特性；通过这些特性，可以对危害作最好的描述：水生急毒性；水生

慢毒性；缺少可降解性；以及潜在的或实际的生物积累。选用这些数据定义水生危害的基本原

理，将在第 A9.2节更为详细地介绍。 
 A9.1.4  在现阶段，本附件仅限于对物质适用标准。物质这一术语涉及范围广泛的化学品；
其中许多化学品对基于刚性标准的分类制度构成了严重挑战。因此，下面各节将提供一些指导，

说明如何根据使用经验和清楚的科学原理来应对这些挑战。统一标准可非常容易地应用于给定结

构(见第 1.2 章的定义)的单个物质分类，属于这一类别的某些物质通常被称为“复杂混合物”。
在绝大多数情况下，可以将它们描述为具有一定范围的碳链长度/数量或置换度的同系物质。现
已提出一些进行试验的特别方法，可提供数据用于评估对水生生物的固有危险、生物积累和可降

解性。更具体的指导见关于这些特性的各节。在本指导文件中，这些物质将被称为“复杂物质”

或“多成分物质”。 
 A9.1.5  这些特性中的每一种(即水生急毒性、水生慢毒性、可降解性和生物积累)，都可能
有即使是对专家也在所难免的复杂的解释问题。虽然已有国际公认的试验准则，而且应将这些准

则用于得到的任何和所有新数据，但许多可用于分类的数据将不会是根据此类标准试验产生的。

即使在标准试验已经使用的情况，当试验结果必须用于分类办法时，某些物质，比如复杂物质、

水解不稳定物质、聚合体等，仍会有困难的解释问题。因此，现有数据可用于范围广泛的标准和

非标准试验生物体(不论海洋生物还是淡水生物)，它们的持续时间各不相同并利用各种各样的终
点指标。降解数据可能生物的也可能非生物的，而且在环境相关性上存在差异。生物积累潜力，

对于许多有机化学物质来说，可用辛醇水分配系数表示。但它会受到许多其他因素的影响；这些

影响因素也应予以考虑。 
                                                      

1  经合组织环境、健康和安全问题出版物，试验和评估系列，第 27 期，经济合作与发展组织
环境局，2001年 4月。 
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 A9.1.6  全球统一制度的目标很清楚，即在议定一套共同标准后，还应使用一套共同数据，
这样，一经分类，分类结果就为全球所接受。为实现这一目标，必须首先对适用标准时可以使用

的数据类型形成共同理解，包括类型和质量，然后在对照标准作评估时，对数据有共同的解释。

由于这一原因，认为有必要制订一份透明的指导文件，文件寻求扩充和解释这些标准的方法，应

使人们能够对它们的基本原理有一个共同的理解，并有可能确定共同的数据解释方法。这一点特

别重要，因为任何一个用于“化学品领域”的统一制度，都将在很大程度上依赖于制造商和供货

商的自行分类，这种分类必须为各国所接受而不必总是受到管理审查。因此，这一指导文件将试

图在许多关键领域知会读者，并因此导致统一的分类办法，从而确保形成一个真正统一的自动分

类系统。 
 A9.1.7  首先，它将对标准和选择这些标准的基本原理作出详细说明，并阐述这种方法在实
际中如何运用(第 A9.2 节)。本节将涉及共同的数据源、采用质量标准的必要性、当数据集不完整
或者有大的数据集导致分类不明确时如何分类、和其他经常遇到的分类问题。 
 A9.1.8  其次，本指导将对如何解释从现有数据库中得到的数据，包括如何使用非标准数
据，以及可能适用于单一特性的具体质量标准，提供详细的专家意见。还将对“困难物质”的数

据解释问题作出说明，并提出适当的解决办法。“困难物质”是指标准试验方法或者不适用，或

者难以给出恰当解释的物质。重点将放在数据解释，而不是放在试验上。因为本制度将尽可能依

靠最好的现有数据，以及为管理目的所需的数据。四种核心特性，即水生急毒性和慢毒性 (第
A9.3节)、可降解性(第 A9.4节)和生物积累(第 A9.5节)，将分别论述。 
 A9.1.9  解释问题的范围可能很广，所以解释将始终依赖于负责分类工作的个人的能力和经
验。然而，也有可能确定某些经常出现的困难，并提供一种从可接受的专家判断中提练出来的指

导，作为获得可靠和一致的结果的辅助手段。这类困难可分为以下几个相互重叠的问题： 
(a) 将现有试验程序应用于一些类型的物质的困难； 
(b) 解释从这些“难以试验”的物质和从其他物质得到的数据的困难； 
(c) 解释从范围广泛的各种数据源得到的不同数据集的困难。 

 A9.1.10  对于许多有机物质，在适用相关经合发组织准则和分类标准时，数据的试验和解释
都不会出现问题。然而却存在一些解释问题，这些问题可用正在研究的物质类型描绘。这些物质

通常被称为“困难物质”： 
(a) 不易溶解物质：这些物质很难进行试验，因为在做水生毒性试验过程中，它们在
溶液制备、浓度保持和验证方面会产生问题。此外，有关这些物质的许多现有数

据是使用超过水溶解度的“溶液”得到的，因此在为分类目的定义真正的 L(E)C50

或 NOEC 时产生严重的解释问题。对分隔行为的解释也会遇到问题，因为在水中
和辛醇中的溶解性差可能再加上分析方法的敏感性不足。水溶解度可能很难确

定，而且常常被记录为低于检测极限，给水生毒性和生物积累研究的解释造成问

题。在生物降解研究中，溶解性差有可能导致生物药效率低，从而导致低于预期

的生物降解率。因此，特定的试验方法或所用程序的选择十分重要； 
(b) 不稳定物质：这种物质在试验系统中可快速降解(或起反应)，在试验和判读方面
都引起问题。因此有必要确定是否采用了正确的方法，确定试验的是物质还是

降解/反应产物，以及所产生的数据是否与母物质的分类相关； 
(c) 挥发性物质：这种物质在用于开放系统中使用时会产生明显的试验问题，因此应
对其作出评价，以确保恰当地保持接触浓度。在生物降解试验中，在采用某些试

验方法时，试验物质的损失不可避免，并因此而导致对试验结果作出错误解释； 
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(d) 复杂或多组分物质：这种物质，比如烃类混合物，通常不能溶解于同质溶液
中，而多组分使监测不可能进行。因此，应考虑使用从水生毒性容水组分

(WAFs)试验中得到的数据，以及将这些数据用于分类办法。当混合物中的每一
种成分都表现出不同的行为特征时，生物降解、生物积累、分离行为和水溶

性，都会产生一些解释问题； 
(e) 聚合体：这种物质通常拥有范围广泛的各种分子团，其中只有一部分具有水溶
性。现有一种特殊方法可用于确定水溶性成分，而且，需要将这些数据用于按

照分类标准解释试验数据； 
(f) 无机化合物和金属：这些物质可能与介质相互作用，产生各种水生毒性，这取决
于 pH 值和水硬度等因素。对在某些水平上有益的基本元素进行试验时，也会遇到
解释问题。对于金属和无机金属化合物来说，适用于有机化合物的降解概念只有

有限的意义或根本没有意义。同样，使用生物积累数据时也应小心谨慎； 
(g) 表面活性物质：这种物质可呈乳状液形态，在这种形态下很难确定生物利用，
即使做过仔细的溶液准备。胶质粒子的生成可导致对生物有效成分估计过高，

即使是在“溶液”很明显地形成的时候。在水溶解性、分配系数、生物积累和

水生毒性研究中，都会出现相当大的解释问题； 
(h) 可电离物质：这种物质可根据介质中抗衡离子的水平，改变电离程度。比如，
酸和碱会根据 pH值的大小，表现出完全不同的分离行为； 

(i) 有色物质：由于遮挡入射光线，这种物质可在藻类/水生植物试验中造成问题； 
(j) 杂质：某些物质可能含有杂质。这些杂质可能在不同的生产批次之间会有%含
量和化学性质的变化。当杂质的毒性或水溶性或两者都大于母体物质时，会出

现解释问题，从而可能对毒性数据造成显著影响。 
 A9.1.11  这些都是在确定数据的充分性、解释数据以及将数据用于分类办法时遇到的一些问
题。有关如何解决这些问题和其他相关问题的详细指导，将在以下各节阐述。对急性和慢性水生

毒性数据的解释，将在第 A9.3 节中阐述。该节将论述上述“困难物质”所遇到的具体解释问
题，并就何时和如何将这些数据用于分类办法提出了一些建议。该节还将对使用的试验数据和适

合产生这些数据的试验方法进行一般性介绍。 
 A9.1.12  现有范围广泛的各类降解数据，必须按照可快速降解性标准作出解释。因此，需要
给予指导，说明如何使用通过非标准试验方法获得的这些数据，包括如何利用可得的半衰期、初

级降解、土壤降解率及其是否适合用于外推定水生降解、和环境降解率。此外，还将对根据分类

标准评估降解性的估计技术作出简要说明。该指导载于第 A9.4节。 
 A9.1.13  可用于确定生物积累潜力的方法将在第 A9.5 节介绍。这一节将说明分配系数标准
和生物浓缩系数(BCF)之间的关系，并就现有数据的解释，在没有现成的试验数据的情况下如何
利用 QSAR 估计分配系数，特别是如何解决上述困难物质的特定问题，提供指导。此外，还将讨
论涉及到高分子量物质时所遇到的问题。 
 A9.1.14  另外还有一节，涉及的是在本制度内使用 QSAR 的一般性问题，即对于人们关心
的三个特性中每一个特性，它们应该在什么时候使用，以及应该如何使用。作为一种一般方法，

人们广泛认为，在有现成的试验数据时，应使用试验数据，而不是 QSAR 数据。因此，QSAR 数
据的使用将仅限于没有可靠的数据可得的情况下。然而，并不是所有的物质都适合使用 QSAR 估
计方法，第 A9.6节中的指导将讨论这一问题。 
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 A9.1.15  最后，还专门有一节阐述与金属及其化合物的分类有关的特殊问题。很明显，对于
这些化合物，一些特定标准，如生物降解性和辛醇水分配系数，将无法适用，尽管不经由降解和

生物积累破坏的原则仍然是重要的概念。因此，需要选择一种不同的方法。金属和金属化合物能

与影响金属离子溶解度、水柱中的分离和水柱中存在的金属离子种类的介质产生相互作用。在水

柱中，通常是溶解的金属离子引起人们对毒性的关注。物质与介质之间的相互作用可能增加也可

能减少离子水平和由此导致的毒性大小。因此，有必要考虑物质是否可能形成金属离子并溶解于

水。如果是这样的话，它们是否能够快速形成，引起人们的关切。如何解释来自这类研究的成

果，将在第 A9.7节说明。 
 A9.1.16  虽然指导文件提出了一些有用的建议，说明如何将标准用于范围广泛的各种情形，
但它仍只是一个指导。不能指望它涵盖分类过程中出现的所有情形。因此，应该将它视为一份活

的文件，一部分说明制度的基本原则(比如以危害而不是风险为基础)和固定标准。还有一部分必
须是使用本制度所积累经验的贮藏库，收藏为使显然是固定的标准能够适用于各种各样的非标准

情形作出的解释。 

A9.2  统一分类办法 

A9.2.1  范 围 

 在制订标准时，考虑到危险分类的现有制度，如欧洲联盟的供给和使用制度、加拿大和美国

的农药制度、海事组织/粮农组织/教科文组织－海洋学委员会/气象组织/卫生组织/原子能机构/联
合国/环境规划署海洋环境保护的科学方面联合专家组危险评估程序、海事组织海洋污染物控制
计划、欧洲公路和铁路输送计划(RID/ADR)和美国陆路运输制度。这些制度包括化学品的供应和
后续使用、化学物质的海上输送，以及化学物质的公路和铁路运输。因此，统一标准旨在以一种

统一的方式识别危险化学品，供所有这些制度使用。为了解决所有不同部门(运输、供应和使用)
的需要，有必要建立两个不同的子类――一个是水生急性危险子类，它包括三个类别；和一个水

生长期危险子类，它包括四个类别。急性分类又分为两个急性危险类别(急性 2 和 3)，它们在考
虑包装物品时通常不使用。对于散装运输的物质，由于所考虑到的散装数量，可单独作出若干管

理决定。对于这些情况，比如，在需要对要使用的运输船只类型作出决定时，既要考虑所有急性

危险类别也要考虑长期危险类别。以下段落详细说明了在定义每一种危险类别时应使用的标准。 

A9.2.2  分类类别和标准 

 急性和慢性水生毒性的危险类别及其相关标准在第 4.1章 4.1.2.4段和表 4.1.1中给出。 

A9.2.3  基本原理 

 A9.2.3.1  分类统一制度确认，对水生生物的固有危险，可用物质的急性和慢性或者长期毒
性来描述；其相对重要性由所使用的特定管理制度确定。由于可对急性危险和慢性危险作出区

分，因此，可对代表所识别的危险水平等级的这两种特性定义危险种类。很清楚，慢性毒性第 1
类所代表的危险，比慢性毒性第 2 类的危险更大。由于急性危险和长期危险代表不同的危险类
型，因此对于它们的相对严重性来说，无法作出比较。这两种危险种类应独立地用于物质分类，

为所有管理制度奠定基础。 
 A9.2.3.2  根据标准定义的主要危险类，与潜在的慢性危害有很大的关联性。它反映了人们
对环境中的化学品的最重要关切，也就是说，所导致的影响通常是亚致死的，如对生殖产生影
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响，并且是较长时间的接触引起的。在认识到长期危险是人们的主要关切(特别是那些经过包装
的物品，它们在环境中的释放范围有限)的同时，也必须认识到，要获得慢性毒性数据的成本是
很高的，大多数物质通常不易获得这类数据。另一方面，急性毒性数据通常较易得到，或者可通

过高度标准化的协议获得。因此，如无法得到充分的慢毒性数据，这种急毒性被作为基本特性，

用于确定急性和长期危险。然而，普遍认为，如果能够得到慢毒性数据，应将之用于确定长期危

险类别。 
 A9.2.3.3  慢毒性和本身的归宿特性共同反映了物质的潜在危险。不能快速降解的物质具有
更长期接触的可能性，因此应比可快速降解的物质划入更严格的类别(见 A9.3.3.2.2)。 
 A9.2.3.4  人们虽然认识到，急性毒性本身并不能够充分准确地预测慢性毒性，不可单独和
直接地用来确定危害，但认为与生物积累潜力(即 log Kow≥4, 除非 BCF<500)或者与长期接触潜力
(也就是缺少快速降解能力)结合，它可作为适当的代用因素用于分类目的。显示急性毒性并有较
高程度生物积累的、可快速生物降解的物质，这类物质当浓度大大降低时，常常显示出慢性毒

性。同样，不能快速降解的物质有较高的潜力导致长期接触，从而可能产生长期毒性。因此，举

例而言，在没有充分的慢毒性试验数据的情况下，如满足以下任何一项标准，应归入慢性第 1
类： 

(a) 任何适当水生物种的 L(E)C50≤1 毫克/升且生物积累潜力(log Kow≥4，除非
BCF<500)；或 

(b) 任何适当水生物种的 L(E)C50≤1毫克/升且不易快速降解。 
 A9.2.3.5  本制度各项核心要素的准确定义，详见第 A9.3、A9.4和 A9.5节。 
 A9.2.3.6  某些不易溶解物质，即通常被认为水溶解度<1 毫克/升的物质，在溶解度范围内进
行的毒性试验中显示无急性毒性。然而，如果这样的物质的 BCF≥500, 或者如不存在， log 
Kow≥4(表示具有生物积累潜力)，而且该物质不快速降解，则应使用安全网分类，归入慢性第 4
类。对于这些类型的物质，短期试验的接触时间很可能太短，使物质稳定状态在试验生物体内的

富集无法达到。因此，虽然在短期(急性)试验中没有检测到急性毒性，这种非快速降解并有生物
积累性的物质，仍然很有可能产生慢性毒性作用，特别是因为这样缓慢的降解可能导致在水生环

境中的长时间接触。 
 A9.2.3.7  在确定水生毒性时，不可能对生活在水生生态系统中的所有物种进行试验。因
此，应选择有代表性的物种，它们能够覆盖食物链中某些层和生物分类中的某些类别。所选择的

分类群，在大多数危害情况中代表“基本群体”的鱼类、甲壳纲和水生植物，代表着能充分有效

地说明危害的最小数据集。通常将最小的现有毒性值用于定义危害类别。由于自然环境中有范围

广泛的物种，所试验的三种只能是拙劣的代用品，因此，为谨慎起见，最小值被用来定义危险类

别。在这样做时也认识到，物种敏感性的分布幅度可能有几个数量级，因此在自然环境中既存在

较为敏感也存在较不敏感的物种。因此，当数据有限时，使用最敏感物种的试验数据，给出谨慎

的但可以接受的危害定义。在有些情况下可能不适合将最小毒性值作为分类基础。只有当有可能

比一般能够做到的更为准确地定义敏感性分布，比如在拥有大量的现成数据时，通常才会出现这

种情况。对这种大型数据集的评估，应小心谨慎。 

A9.2.4  应  用 

 A9.2.4.1  一般来说，在确定一种物质是否需要分类时，应在有关数据库和其他数据来源中
查找下列数据元素： 

Copyright@United Nations 2011



 

- 456 - 

(a) 水溶解性； 
(b) 急性水生毒性(L(E)C50s)； 
(c) 慢性水生毒性(NOECs和/或等效的 ECx)； 
(d) 已知的可降解性(特别是易于生物降解的证据)； 
(e) 在水中的稳定性数据； 
(f) 鱼类生物富集系数(BCF)； 
(g) 辛醇/水分配系数(log Kow)； 

 水溶解性和稳定性数据虽然不直接用于标准，但仍然十分重要，因为它们对于其他特性的数

据解释很有帮助(见 A9.1.10段)。 
 A9.2.4.2  为进行分类，首先需要查阅现有水生毒性数据。需要考虑所有的现有数据，并从
中选择满足必要的分类质量标准的那些数据。如果没有现成数据满足国际标准化方法规定的质量

标准，则需要检查任何现有数据，以确定是否能进行分类。如果数据表明，可溶性物质的急性水生

毒性 L(E)C50>100 毫克/升，而慢性水生毒性大于 1 毫克/升，则不应将该物质归入危险物质。在许多
情况下，试验过程中不会发现任何效应，在这种情况下，可将水生毒性记录为大于水溶解度数值，也

就是在试验介质中的水溶解度范围内，没有急性毒性。当出现这种情况，而且在试验介质中的水溶解

度≥1 毫克/升时，也不必进行分类。 
 A9.2.4.3  如果已掌握慢性水生毒性数据，极限值将取决于物质是否可快速降解。因此，对
于不能快速降解的物质和没有降解性资料的物质，极限水平要高于可确认能够快速降解的物质

(见第 4.1章、表 4.1.1和 4.1.2)。 
 A9.2.4.4  当最小水生毒性数据低于 100 毫克/升时，且不掌握充分的慢性毒性数据，应首先
确定毒性属于哪一种危险类别，然后再确定是否需要采用慢性和/或急性毒性分类。通过考察现
有分配系数数据 log Kow和现有降解数据，即可做到这一点。如果 Kow≥4, 或者物质不能被认为是
可快速降解物质，则分别应用适当的长期危险类别和相应的急性危险类别。值得注意的是，虽然

log Kow 是表示生物积累可能性的最容易获得的数据，但最好还是使用试验得到的 BCF 数据。在
有这一数据可得的情况下，应使用这一数据而不是分配系数。在这种情况下，BCF≥500 将表明，
生物积累的情况已足以将其列入适当的慢性危险类别。如果物质既可快速降解，又有较低的生物

积累潜能(BCF<500，或在无法得到该数值的情况下，log Kow<4)，则不能被划为长期危险类别，
除非慢性毒性数据显示相反的情况(见 A9.2.4.3)。 
 A9.2.4.5  对于不易溶解物质，一般说来，在试验介质中的水溶解度<1 毫克/升的物质，如果
没有发现具有水生毒性，应通过进一步检查来确定是否需要划为慢性第 4 类。因此，如果物质既
没有可快速降解性，又具有生物积累可能性(BCF≥500，或者在没有的情况下 log Kow≥4)，则应划
为慢性危险第 4类。 

A9.2.5  数据有效性 

 用于物质分类的数据可取自为了管理目的所要求的数据以及取自有关的参考文献，尽管有许

多得到国际认可的数据库可作为一个良好的起点。这些数据库在质量和全面性方面存在很大差

异，而且任何一个数据库也不太可能拥有分类所需的全部数据资料。有些数据库专门收集水生毒

性数据，还有些专门收集环境命运方面的数据。化学品供应商有义务进行必要的研究和检查，以

确定现有数据的范围和质量，并用这些数据划定适当的危险类别。 
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A9.2.6  数据质量 

 A9.2.6.1  如何准确地使用现有数据，将在有关一节中阐述；但作为一般规则，根据标准国
际准则和良好实验室做法生成的数据应比其他类型的数据优先使用。同样，也应认识到，可根据

最好的现有数据进行分类。因此，如果没有现成数据符合上述质量标准，仍可使用不被认为是无

效的数据进行分类。为有助于实现这一过程，编制了一份质量评分指南，并已广泛用于许多论

坛；并一般采用符合下列类别： 
(a)  从经管理机构认可的官方数据源得到的数据，比如，欧盟水质量专著、美国

环保局水质量标准等。这些数据可被认为是有效数据，可供分类使用。然

而，不应假设这些是仅有的可得数据，而且应适当考虑相关报告的日期。可

得的最新数据可能还没有被考虑； 
(b)  从公认的国际准则(如经合组织准则)或同等质量的国家准则中得到的数据。这

些数据可以在考虑到以下各节提出的数据解释问题的情况下用于分类； 
(c)  从试验中得到的、即使不完全符合以上详述的准则，但遵循公认的科学原理

和程序并且/或者在发表前经过同侪审查的数据。对于这些数据，如果没有记
录所有的试验细节，需要作出某种判断、以确定是否有效。通常情况下，这

样的数据可在分类办法内使用； 
(d)  通过明显偏离标准准则而且被视为不可靠的试验程序获得的数据，不应用于

分类； 
(e)  QSAR数据。QSAR数据的使用环境和有效性在有关各节中讨论； 
(f)  来自二级源，比如来自手册、评论、引用资料等的数据，这些数据源的数据

质量无法直接评估。如果得不到质量 1、2 和 3 的数量，应对这类数据进行审
查，以确定是否可用。这样的数据应足够详细，以便于进行质量评估。在确

定这些数据是否可用于分类目的时，应适当考虑试验中的困难，因为它们有

可能对数据质量以及报告的结果在已识别的危害水平方面的重要性造成了影

响(见 A9.3.6.2.3)。 
 A9.2.6.2  也可以根据不完整的毒性数据集进行分类，比如，所有三个食物链水平的数据都
得不到。在这种情况下，分类可被认为是“临时”的，需要进一步收集信息资料。一般来说，在

进行分类之前，对所有的可得数据都应该予以考虑。在没有优质数据的情况下，则需要考虑质量

较差的数据。在这种情况下，需要对真实的危害水平作出判断。比如，一个特定物种或分类群如

可得到优质数据应比可能也可得到的质量较差的数据优先使用。但是，对于各级食物链的所有基

本数据集来说，优质数据并不是总能得到。因此，对于无法获得优质数据的各层食物链，有必要

考虑质量较差的数据。然而，在考虑这些数据的时候，也需要考虑可能对获得有效结果的可能性

造成影响的各种困难。比如，试验细节和试验设计可能对评估某些数据的有用性至关重要(比如
来自水解不稳定的化学品的数据)，而对于其他化学品则没有这么重要。这些困难将在第 A9.3 节
做进一步的论述。 
 A9.2.6.3  通常，根据直接从所考虑的物质试验得到的信息进行危害识别并据此作出分类。
然而在有些情况下，可能会在试验中遇到一些困难，或者得到的结果与常识不符。比如，某些化

学品，虽然在瓶内很稳定，但在水中却发生快速(或慢速)反应，生成可能具有不同性质的降解产
物。当降解速度很快时，现有试验数据往往定义降解产物的危害性，因为进行过试验的将是这些

产物。这些数据可用于按正常方式对母体物质进行分类。然而，当降解速度比较缓慢时，有可能
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对母体物质进行试验，从而按正常方式产生危害数据。随后的降解可在确定是适用急性还是长期

危险类别时予以考虑。然而，可能会出现这样的情况，即试验物质可能发生降解，生成具有更大

危害性的产物。在这些情况下，母体的分类应适当考虑降解产物的危害性，以及在正常环境条件

下形成这种危害的速度。 

A9.3  水生毒性 

A9.3.1  导 言 

 识别一种物质对水生环境的危害的基础，是这种物质的水生毒性。分类是根据对鱼类、甲壳

纲和藻类/水生植物的现有毒性数据进行的。这些分类群通常被认为对水生动物群和植物群的危
害识别具有代表。有关这些特定分类群的数据比较有可能找到，因为它们通常被管理机构和化学

工业所接受。有关降解和生物积累行为的其他信息，可用于更好地描述水生危害。本节介绍了生

态毒性的有关试验，提出了用于评价数据和使用组合试验结果进行分类的一些基本概念，总结了

处理困难物质的方法，并简要讨论了数据质量的解释问题。 

A9.3.2  试验说明 

 A9.3.2.1  在统一制度中进行物质分类时，可将淡水和海水物种毒性数据视为等价数据。值得注
意的是，某些类型的物质，如可离子化有机化学品或有机金属物质，可在淡水和海水环境中表现出不

同的毒性。由于分类的目的是确定水生环境中的危害特性，因此应选用表现出最大毒性的结果。 
 A9.3.2.2  用于确定健康和环境危害的全球统一制度标准应是不偏向试验方法的标准，允许使用
各种不同的方法，前提是根据现行制度中所指的关于人们关切的终点指标的国际程序和标准，它们在

科学上是完善和有效的，并且能够产生可共同接受的数据。根据建议的制度(经合组织 1998)： 
“急性毒性通常利用下列手段确定：鱼类 96 个小时 LC50(经合组织试验准则

203或同等准则)，甲壳纲动物，48小时 EC50(经合组织试验准则 202或同等准则)和
/或藻类 72或 96小时 EC50(经合组织试验准则 201或同等准则)。这些物种被认为是
所有水生生物体的代用品。如果试验方法得当的话，有关其他物种，如浮萍属植物

的数据，也可以考虑。” 
 一般而言，慢性试验要求在一个较长的时间里不断和持续的接触；时间长短可用从天到年的时间

周期表示，或者更长，由根据水生生物的繁殖周期确定。慢性试验可用于评估与生长、存活、繁殖和

发育有关的某些终点指标。 
“慢性毒性数据比急性毒性数据要少一些，而且试验程序的标准化也不如急性

试验。根据经合组织试验准则 210(鱼类早期生命阶段)、202第 2部分或 211(水蚤繁
殖)和 201(藻类生长抑制)生成的数据可以接受。其他有效的和在国际上认可的试
验，也可以使用。NOEC或其他等效 L(E)Cx应当使用。” 

 经济合作与发展组织的一个文件(OECD 2006)介绍了分析标准化生态毒性试验数据的主要统
计学方法。 
 A9.3.2.3  值得注意的是，被引用作为分类实例的一些经合组织准则目前正在修订或正计划
更新。这些修订对试验条件的修改可能并不大。因此，制订分类统一标准的专家小组打算在试验

时间甚至使用的试验物种上保持一些灵活性。 
 A9.3.2.4  关于用鱼类、甲壳纲动物和藻类进行可接受的试验的准则，载于许多来源(经合组
织，1999；美国环保局，1996；美国试验材料学会，1999；国际标准化组织；欧盟)。经合组织
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专著第 11 号“关于工业化学品和杀虫剂的水生毒性试验的详细审查文件”，是一部很好的深海
试验方法汇编和试验指导来源。这份文件还提供了许多适当的试验方法。 

A9.3.2.5  鱼类试验 

A9.3.2.5.1  急性试验 

 急性试验通常用体重在 0.1 至 5g 的幼鱼进行，试验时间为 96 小时。这些试验的观察目标是
死亡率。大于上述范围的鱼类和/或时间短于 96 小时，通常都不那么敏感。然而，对于分类来
说，如果没有用较小的鱼进行 96 小时试验得到的可接受数据，或者用不同大小的鱼类或试验时
间进行这些试验的结果会影响被划入更危险的类别时，可使用这种数据。应使用符合经合组织试

验准则 203(鱼类 96小时 LC50)或同等准则的试验进行分类。 

A9.3.2.5.2  慢性试验 

 用鱼类进行慢性或长期试验，可从受精卵、胚胎、幼鱼或具有繁殖活力的成年鱼开始。符合

经合组织试验准则 210(鱼类早期生命阶段)、鱼类生命周期试验(美国环保局 850.1500)或同等准则
的试验，可用于分类办法。试验时间可按试验目的的不同而存在很大差别(从 7 天到 200 天均
可)。观察终点指标可包括孵化成功率、生长(身长和重量变化)、产卵成功率和存活率。从技术上
讲，经合组织 210 准则(鱼类早期生命阶段)不是“慢性”试验，而是一种对敏感生命阶段进行的
亚慢性试验。它作为慢性毒性的一个指标，已为人们普遍接受，并被用于统一制度的分类目的。

鱼类早期生命阶段的毒性数据比鱼类生命周期或繁殖研究数据更容易获得。 

A9.3.2.6  甲壳纲动物试验 

A9.3.2.6.1  急性试验 

 利用甲壳纲动物进行的急性试验通常始于第一龄期幼虫。对水蚤使用的试验时间为 48 小
时。对于其他甲壳纲动物，比如糖虾或其他动物，典型的试验时间为 96 小时。观察终点指标是
死亡率，或者用僵化不动作为死亡率的代用指标。僵化不动定义为对轻微的针刺没有反应。符合

经合组织试验准则 202 第 1 部分(水蚤急性毒性)或美国环保局 OPPTS 850.1035(糖虾急性毒性)或
其他同等准则的试验均应用于分类。 

A9.3.2.6.2  慢性试验 

 利用甲壳纲动物进行慢性试验通常也是从第一龄期幼虫开始，然后经历发育成熟和繁殖阶

段。对于水蚤来说，21 天即可达到成熟，并孵卵 3 次。对于糖虾来说，则需要 28 天。观察终点
指标包括第一次产卵的时间、每只雌虫产下的后代数量、成长和存活情况。建议用符合经合组织

试验准则 202 第 2 部分(水蚤繁殖)或美国环保局 850.1350(糖虾慢性毒性)或其他同等准则的试验
进行分类。 
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A9.3.2.7  藻类/植物试验 

A9.3.2.7.1  藻类试验 

 藻类在营养丰富的介质中栽培并接触试验物质。应使用符合经合组织试验准则 201(藻类生长
抑制)的试验。标准试验方法采用接种剂内的细胞密度，以确保在整个试验阶段(通常为 3 至 4 天)
的指数增长。 
 藻类试验是一种既可提供急性又可提供慢性终点指标的短期试验。在此项研究中，首选的观

察终点指标是藻类生长率抑制，因为它不取决于试验设计，而生物量既取决于试验物种的生长率

和试验时间，也取决于试验设计的其他要素。如果所报告的观察终点指标只是生物量的减少或者

没有明确说明，那么可将该值解释为等效终点指标。 

A9.3.2.7.2  水生大型植物试验 

 在水生毒性试验中最常使用的维管植物是浮萍(Lemna gibba和 Lemna minor)。Lemna试验是
一种短期试验；虽然它可提供急性和亚慢性终点指标值，但只有急性 EC50 被用于统一制度的分

类。试验时间最长 14 天，可在类似于藻类试验所用的营养丰富的介质中进行，但可以增强强
度。应使用符合经合组织 Lemna 试验准则(在拟订中)和美国环保局 850.4400(水生植物毒性，
Lemna)的试验。 

A9.3.3  水生毒性概念 

 本节涉及的是急性和慢性毒性数据在分类中的使用，以及对接触途径、藻类毒性试验和

QSAR的使用的一些特殊考虑。有关水生毒性概念的更详细讨论，请参阅 Rand(1996)。 

A9.3.3.1  急性毒性 

 A9.3.3.1.1  用于分类目的的急性毒性概念指的是会对短期接触物质的生物体产生有害作用
的物质固有特性。急性毒性通常用可使 50%的试验生物体致命的浓度(LC50)来表示；急性毒性可
对 50%的试验生物体产生可测量的有害效应(如水蚤的僵化不动)，或者使试验生物体(经过处理)
的反应比对照(未处理)生物体的反应(如藻类生长率)降低 50%。 
 A9.3.3.1.2  确定的急性毒性小于百万分之一(1 毫克/升)的物质，通常被认为是具有很大的毒性。
接触、使用这些物质或将其排放到周围环境中，具有很大的危险性；可将它们列入慢性和/或急性第 1
类。小数段可被接受为高于这一类的急性毒性分类。测量的急性毒性百万分之一至百万分之十(1-10
毫克/升)的物质，划为急性毒性第 2 类；急性毒性百万分之十至百万分之一百(10-100 毫克/升)的物
质，划为急性毒性第 3 类；急性毒性在百万分之一百以上(>100 毫克/升)的物质，被认为是实际上无
毒性物质。 

A9.3.3.2  慢性毒性 

 A9.3.3.2.1  就分类而言，慢毒性指的是指物质本身的特性，可对与之接触的水生生物体产生有害影
响，接触时间的长短，根据生物体的生命周期确定。这种慢性效应通常包括一系列的亚致死终点指标，一般

用未见效应浓度(NOEC)，或相应的 ECx 来表示。典型的观察终点指标包括存活、生长和/或繁殖。慢性毒性
接触时间可有很大的不同；这取决于测量的试验终点指标和所用的试验物种。 
 A9.3.3.2.2  根据慢性毒性进行分类，必须区分易于降解和不易于降解的物质。可快速降解的物质，确
定其慢毒性≤0.01 毫克/升，可划为慢性 1 类。对高于这个类别的慢毒性分类，可以使用十进制。测得物质的
慢毒性介于 0.01至 0.1毫克/升之间者，划为慢毒性的慢性第 2类，毒性在 0.1至 1.0毫克/升之间的，划为慢
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毒性的慢性第 3类，而慢毒性在 1.0毫克/升以上者，视为基本上无毒。对于不能快速降解的物质，或在不掌
握快速降解资料的情况下，可使用两个慢性类别：当确定慢性毒性≤0.1 毫克/升时，为慢性 1 类，当测得的
慢毒性在 0.1至 1.0毫克/升之间时，为慢性 2类。 
 A9.3.3.2.3  由于慢毒性数据在某些部门不象急毒性数据那么常见，因此在分类办法中，在没有充
分的慢毒性数据的情况下，适当综合考虑急性毒性、不易降解性和 /或潜在或实际的生物积累的特
性，确定慢毒性的潜力。然而如果确有充分的慢毒性数据，便应使用这些数据，而不采用结合急性毒

性加降解性和/或生物积累情况的办法。在这种情况下，应采用下列一般做法： 
(a) 如果已经掌握所有三个营养水平的充分的慢性毒性数据，可将其直接用于确定适
当的慢性危害类别； 

(b) 如果已经掌握一个或两个营养水平的充分的慢性毒性数据，应检查是否有其他营
养水平的急性毒性数据。先对已知营养水平的毒性数据作可能的划分，将之与对

其他营养水平的急性毒性数据所作的划分进行比较。再按最为严格的结果做出最

后分类； 
(c) 使用慢毒性数据取消或降低慢性毒性的分类，必须证明，所采用的 NOEC(s)(或相
当的 ECx)，对根据急性数据结合降解性和/或生物积累方面的数据所做分类，足以
消除或减少对所有分类群的关注。这通常可通过证明急性毒性试验确定的最敏感

物种的长期 NOEC 来实现。比如，如果已经根据鱼类的急性 LC50进行了分类，通

常不可能利用无脊椎动物毒性试验的长期 NOEC 来撤消这一分类。在这种情况
下，NOEC 通常需要从同一物种或者一个等效或更为敏感的物种的长期鱼类试验
中得到。同样，如果分类是根据一个以上分类群的急性毒性数据做出的，可能需

要每一个分类群的 NOECs。在将一种物质划为慢性第 4 类时，必须提供充分证
据，证明每一个分类群的 NOEC 或相当的 ECx 大于 1 毫克/升或该物质的水溶解
度。 

 A9.3.3.2.4  对海藻/浮萍进行的试验，不能用于取消/或降低分类，因为： 
(a) 海藻和浮萍试验不是长期试验研究； 
(b) 急性与慢性的比值一般比较窄；而且 
(c) 终点指标更接近其他生物体的急性终点指标。 

 然而，如果所做的分类仅仅根据在单一藻类/水生植物试验中观察到的急性毒性(L(E)C50)，但
一系列其他藻类试验却有证据显示，这种分类群的慢性毒性(NOECs)属于分类较宽的毒性范围
内，或大于 1 毫克/升时，这一证据可用于考虑取消或降低分类。目前，这种方法还不能用于水
生植物，因为还没有制订出标准化的慢性毒性试验方法。 

A9.3.3.3  接触途径 

 在急性和慢性试验中，包括在淡水和海水介质中进行的，都采用以下 4 种接触条件：静态、
静态更新(半静态)、循环和流过。选择使用哪种试验类型，通常取决于试验物质特性、试验时
间、试验物种和管理要求。 

A9.3.3.4  藻类的试验介质 

 藻类试验应在营养丰富的介质中进行，常见组分 EDTA 或其他螯合剂的使用应慎重考虑。在
试验有机化学品毒性时，在基质的复合微营养物中需要有微量的 EDTA 一类的螯合剂；如果没有
的话，藻类生长有可能会显著减慢，从而影响试验的有效性。然而，螯合剂可降低金属试验物质

可检测到的毒性。因此，对于金属化合物来说，对采用高浓度螯合剂的试验和/或与铁比较螯合
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剂化学计量过多的试验得到的数据，应进行严格的评估。自由螯合剂可显著掩盖重金属的毒性，

特别是在使用像 EDTA 一类的强螯合剂的时候。然而，在介质中如果没有现成的铁，藻类的生长
会受到铁的限制，因此，对没有或较少铁和 EDTA的试验数据，也应谨慎对待。 

A9.3.3.5  QSAR的使用 

 为分类目的，在没有试验数据的情况下，可利用 QSAR 预测非电解物质、非亲电物质和其他
不起反应物质对鱼类、水蚤和藻类的急性毒性(见第 A9.6 节“QSAR 的使用”)。通过像与生物受
体起相互作用或者能够与细胞蛋白质形成硫氢键的官能团这样的特殊机理起作用的有机磷酸酯一

类的化学物质，仍然存在问题。通过基本麻醉机理起作用的化学物质，已经得到可靠的 QSAR。
这些化学物质属于低反应性非电解质，如碳氢化合物、酒精、酮和某些脂肪族氯化烃；它们产生

的生物效应是其分配系数的函数。每一种有机化学物质都可产生麻醉作用。然而，如果化学物质

是一种电解质，或者含有也能导致非麻醉机理的特定官能团，仅仅根据分配系数进行的任何毒性

计算，都会严重低估毒性。母化合物急性水生毒性的 QSAR 不能用于预测毒性代谢物或降解产物
的效应，如果这些效应长于急性试验期的一段时间后产生。 

A9.3.4  证据权重 

 A9.3.4.1  质量最好的数据应作为分类的基本基础。分类最好建立在一级数据源的基础上。
明确和完整地说明试验条件十分重要。 
 A9.3.4.2  在一个分类群已有多项研究的情况下，必须确定哪些是最敏感的、质量最好的。必
须针对每一种情况分别作出判断，确定是否用观察更敏感的非良好实验室做法研究替代良好实验室

做法研究。根据非标准或非良好实验室做法准则进行的试验表明的强毒性结果，似乎应该能够用于

分类，而显示毒性可以忽略不计的研究结果，则需要进行更仔细的考虑。很难进行试验的物质，有

可能产生比实际毒性严重程度大或小的表面结果。在这些情况下，分类也需要专家判断。 
 A9.3.4.3  当同一个分类群有多个可以接受的试验结果时，一般应在分类中使用最敏感的试
验结果(L(E)C50或 NOEC 最低的试验结果)。然而，这必须针对具体情况分别对待。在同一物种有
较大数据集(4 或 4 个以上数值)的情况下，毒性数值的几何平均可作为该物种的代表性毒性数
值。在估计平均值的时候，将同一分类群中不同物种，或不同生命阶段，或在不同的试验条件或

试验期进行的试验结果综合在一起考虑，是不可取的。 

A9.3.5  难以进行试验的物质 

 A9.3.5.1  有效的水生毒性试验要求试验物质在试验准则建议的试验条件下溶解在水介质
中。此外，生物药效接触浓度应在试验期间内保持不变。某些物质很难在水生系统中进行试验，

为此编制了帮助对这些物质进行试验的指导(环境部 1996；欧洲生态毒理学和化学品毒理学中心
1996；和美国环保局 1996)。经合组织目前正对关于困难物质和混合物的水生毒性试验的指导文
件进行最终定稿(经合组织，2000)。后一文件是有关难以进行试验的物质类型，以及确保对这些
物质的试验作出有效结论需采取的步骤的良好信息源。 
 A9.3.5.2  然而，现有的许多试验数据可能使用了这样的试验方法：不符合当今被视为最佳
的做法，但仍可产生适合于分类标准应用的信息。这样的数据需要对数据解释提供特殊指导，尽

管最终还需要用专家判断来确定数据的有效性。这种难以进行试验的物质可能溶解性很差、易挥

发，或者在诸如光转化、水解、氧化或生物降解等过程的作用下快速降解。在对藻类进行试验
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时，有色物质有可能因削弱细胞生长所需的光线而影响试验终点指标。同样，作为高于溶解度的

云状弥散物试验的物质，有可能导致错误的毒性测量结果。用带有试验物质的水柱加载，对于微

粒或诸如金属等固体可能是一个问题。在就确定 L(E)C50 值的适当浓度作出决定时，石油蒸馏物

组分也会带来加载问题和困难的解释问题。关于困难物质和混合物的水生毒性试验的指导文件草

案介绍了有可能出现试验困难问题的许多物质类型的常见特性。 
(a) 稳定性：如果试验化学品浓度可能降至正常值的 80%以下，那么为了使试验

有效，可能需要可对试验物质进行更新的接触途径。最好是半静态或流通条

件。对于藻类试验，标准准则通常要求进行静态试验，因此会产生一些特殊

的问题。虽然用其他接触途径对甲壳纲和鱼类动物进行试验时是可能的，这

些试验通常按国际议定的准则中规定的静态条件进行。在这些试验中，必须

容忍一定水平的降解和其他相关因素，并在计算毒性浓度时给予适当的考

虑。有关如何解决这些问题的一些方法在 A9.3.5.6 中介绍。当发生降解时，
考虑降解产物的毒性对试验记录的毒性的影响，也是十分重要的。在决定数

据是否可用于分类时，将需要专家作出判断； 
(b) 降解：当化合物在试验条件下出现分解或降解，应利用专家判断进行用于分

类的毒性计算，其中包括是否考虑已知的或可能的分解产物。母物质和所有

显著的毒性降解产物的浓度都是需要的。如果预期降解产物相对来说没有什

么毒性，则需要采用可更新接触途径，以确保母体化合物能够保持浓度水

平； 
(c) 饱和：对于单一成分物质，分类应只根据在可溶解范围内观察到的毒性反

应，而不是根据溶解度之上的总化学载荷。常常有现成的数据表明毒性水平

大于在水溶解度。这些数据通常被视为无效数据，但作出一些解释或许是可

能的。在对不易溶解物质进行试验时，通常会出现这些问题。有关这些数据

应该如何解释的指导载于 A9.3.5.7(另见关于困难物质和混合物的水生毒性试
验的指导文件)； 

(d) 试验介质的扰动：或许需要采取特别措施，以确保难以进行试验的物质的溶
解度。这些措施不应导致试验介质的显著变化，如果这些变化有可能造成表

面毒性的增加或减小从而相应改变试验物质的分类水平； 
(e) 络合物：分类办法所涉及的许多物质事实上都是混合物，对于这些物质，接

触浓度的测量是很困难的，在某些情况下是不可能的。有些物质，比如石油

分馏物、聚合体，以及带有较多杂质的物质，可能会带来一些特殊的问题，

因为毒性浓度很难定义，而且几乎无法进行验证。典型的试验方法通常依赖

于水溶解成分(WSF)或水容纳成分(WAF)的生成，数据则按负载速率报告。
这些数据可在应用分类标准中使用。 

 A9.3.5.3  对于有机化合物的分类，最好有稳定的、能够进行分析测量的试验浓度。虽然最
好能够使用测量的浓度，但如果在某些条件下额定浓度研究结果是仅有的可得有效数据时，也可

以根据额定浓度研究结果进行分类。如果物质可能明显的降解或者从水柱中丢失，在对数据作出

解释时必须小心谨慎；而且在相关和可能的情况下，在分类时应考虑到试验过程中损失的毒性物

质。此外，金属有它们自己的一套困难，将另外讨论。表 A9.3.1列出了几种难以进行试验的物质
的特性和它们与分类的相关性。 
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 A9.3.5.4  在最难进行试验的条件下，实际试验浓度很可能低于额定或预期试验浓度。当难
以进行试验的物质的急毒性(L(E)C50s)估计值<1毫克/升时，人们可以确信，划为急毒性第 1类(和
慢毒性第 1 类，如果适用的话)是有理由的。然而，如果估计的急毒性值大于 1 毫克/升，估计毒
性可能低于实际毒性。在这种情况下，需要专家判断来确定难以进行试验的物质的试验结果是否

可被接受用于分类。如果认为试验的难度在急毒性估计值大于 1 毫克/升而且试验浓度没有测量
的情况下，会对实际试验浓度造成显著影响，那么在分类时使用这种试验应当谨慎。 
 A9.3.5.5  下面几段将对这些解释问题提供一些详细的指导。在进行这项工作时应牢记，这
只是一些指导，不能作为硬性规定使用。许多困难的性质意味着在确定一项试验是否有足够的信

息可以对其有效性作出判断，以及是否可以确定适合在应用分类标准时使用毒性水平时，都必须

借助于专家判断。 

A9.3.5.6  不稳定物质 

 A9.3.5.6.1  虽然采用的试验方法最好能最大限度地减少对试验介质不稳定性的影响，但实际
上，在某些试验中要在整个试验过程中保持浓度不变几乎是不可能的。造成这种不稳定性的常见

原因是氧化、水解、光降解和生物降解。虽然后面几种降解形式可以较为容易地控制，但在许多

现有试验中，控制常常并不存在。然而，有些试验，特别是急性和慢性鱼类毒性试验，可以选择

接触途径，以最大限度地减少不稳定造成的损失。在确定试验数据的有效性时，应将这一点考虑

进去。 
 A9.3.5.6.2  当不稳定性是确定试验过程中接触水平的一个因素时，作数据解释的一个必要的
前提条件是，存在在整个试验过程中的适当时间点上测量的接触浓度。如果没有至少在试验开始

和结束时分析性地测量的浓度，则不能作出有效的解释，而且应将试验视为无效，不得用于分类

目的。在有测量数据的时候，则可根据数据解释指导考虑一些实际规则： 
(a) 在有试验开始和结束时的测量数据(对于急性水蚤和藻类试验来说是正常的)

时，为了分类目的，L(E)C50 可根据试验开始和结束时的浓度的几何平均值

计算。当试验结束时的浓度低于分析检测极限时，应将这样的浓度视为检测

极限值的一半； 
(b) 在有介质更新期开始和结束时的测量数据(在半静态试验中可得到)时，应计

算每个更新期的几何平均值，并根据这些数据计算整个接触期的平均接触

值； 
(c) 当毒性可归因于一种降解分解产物，而且这种产物的浓度已知时，为了分类

目的，可根据降解产物浓度的几乎平均值计算 L(E)C50, 然后再回推母物质浓

度值； 
(d) 类似的原则也可用于慢性毒性试验的测量数据。 

A9.3.5.7  不易溶解物质 

 A9.3.5.7.1  这些物质通常被认为是在水中的溶解度<1 毫克/升的物质，常常很难在试验介质
中溶解，而且在预期的低溶解度条件下，溶解浓度经常很难测量。对于许多物质来说，在试验介

质中的真正溶解度是未知的，并经常记录为小于纯净水中的检测极限。然而，这些物质可能表现

出毒性，在没有发现毒性时，必须通过判断来确定是否可以认为试验结果有效，可用于分类目

的。判断宁可失之谨慎，也不应低估危害性。 
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 A9.3.5.7.2  最好利用适当的溶解技术以及在水溶解范围内准确测量的浓度进行试验。在有
这些试验数据的时候，与其他数据相比，应优先选用这样的数据。然而，在一般情况下，特别是

在考虑旧数据的时候，发现这种物质的记录毒性水平超过水溶解度，或者溶解水平低于分析方法

的检测极限，是正常的。因此，在上述两种情况下，都不可能利用测量数据验证实际接触浓度。

当这些是唯一可用于分类的数据时，可根据一般指导考虑一些实际规则： 
(a) 在记录的急性毒性水平超过水溶解度时，为了分类目的，可认为 L(E)C50

等于或低于测量的水溶解度。在这种情况下，或许应确定为慢性第 1 类和/
或急性第 1 类。在作出这种决定的时候，应充分注意过多的不溶解物质对
试验生物体造成实际影响的可能性。如果认为这可能是造成观察到的效应

的原因，则应认为试验结果无效，不能用于分类目的； 
(b) 在没有记录到急性毒性水平超过水溶解度时，为了分类目的，可认为

L(E)C50 大于测量的水溶解度。在这种情况下，应考虑慢性第 4 类是否适
用。在作出物质显示无急性毒性决定的时候，应考虑到用来达到最大溶解

浓度的技术。如果不认为这些技术是适当的，则应认为试验结果无效，不

能用于分类目的； 
(c) 如果物质的水溶解度低于分析方法的检测极限，而且记录到急性毒性，为

了分类目的，可认为 L(E)C50 小于分析检测极限值。如果没有观察到毒

性，为了分类目的，可认为 L(E)C50 大于水溶解度。也应充分考虑上述质

量标准； 
(d) 在有慢性毒性数据的情况下，应采用相同的一般规则。如果对测量浓度的

考虑不能证明这些数据有效，则用来达到最大溶解浓度的技术应被视为是

适当的。 

A9.3.5.8  造成浓度降低的其他因素 

 其他一些因素也会使浓度降低，其中有些因素可以通过正确的试验设计加以避免，但当这样

的因素起作用的时候，经常会有必要对数据作出解释。 
(a)  沉淀：在试验过程中，由于多种原因，可能会产生沉淀。一个常见的解释是，物

质并没有真正溶解，尽管看起来颗粒已经不存在了；试验中发生的凝聚会导致沉

淀。在这种情况下，为了分类目的，可认为 L(E)C50或 NOEC 是基于试验结束时
的浓度。同样，通过与介质发生反应也可能出现沉淀。这种现象在上文不稳定性

项下考虑； 
(b)  吸收：具有较高吸收特性的物质，比如高 log Kow 物质，可出现这种情况。在出

现这种情况的时候，浓度常常会快速降低；接触强度最好用试验结束时的浓度表

示； 
(c)  生物积累：物质在试验生物体内积累会出现一些损失。在水溶解度比较低，log 

Kow 相应比较高的情况下，它具有特别重要的意义。用于分类的 L(E)C50, 或

NOEC可根据试验开始和结束时的浓度几何平均值计算。 
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A9.3.5.9  试验介质的扰动 

 A9.3.5.9.1  强酸和强碱可显示毒性，因为它们可以改变 pH 值。然而，在一般情况下，水生
系统中 pH 值的变化通常会受到试验介质中的缓冲系统的阻止。如果没有有关盐的数据可供使
用，一般按与阴离子或阳离子一样的方法，将盐划为受到最严格分类的离子。如果影响浓度仅与

一种离子有关，在对盐进行分类时，应将分子量的差异考虑进去，即通过乘以比值 MWsalt/MWion

来修正影响浓度。 
 A9.3.5.9.2  聚合体在水生系统中通常是不存在的。可分散聚合体和其他高分子量物质有可
能扰乱试验系统，干扰氧的吸收，并产生机械效应或二次效应。在考虑来自这些物质的数据时，

应将这些因素考虑进去。然而，许多聚合体的行为有些像络合物，有相当大的低分子量成分可以

从整体聚合物中沥出。这一问题将在下面作进一步讨论。 

A9.3.5.10  络合物 

 A9.3.5.10.1  络合物的特点是它具有各种各样的化学结构，常常属于同系物，但水溶解性和
其他物理化学特性却有着很大的不同。加到水中后，溶解和不溶解成分之间会达到一种具有物质

加载特性的平衡。正是由于这个原因，这种络合物通常作为 WSF或 WAF进行试验，而且根据加
载或额定浓度记录 L(E)C50。通常没有现成的分析支持数据，因为溶解成分本身将是各种组分的

复杂混合物。毒性参数有时候被称为 LL50，与致死负荷水平有关。来自 WSF 或 WAF 的这一负
荷水平可直接用于分类标准。 
 A9.3.5.10.2  聚合体是一种特殊类型的络合物，要求考虑聚合物类型和它们的溶解/分散行
为。聚合体本身可以溶解而不会出现变化，(真正的溶解度与粒度有关)，可以分散，或者低分子
量成分组成的部分可能进入溶液内。在后面一种情况中，聚合体的试验实质上就是检测低分子量

物质从整体聚合物中沥出的能力，并确定这种沥出物是否有毒性。因此，可以像考虑复杂混合物

那样考虑，因为：聚合体的负荷可以最好地描述所生成的沥出物，因此可以将毒性与这种负荷联

系起来。 
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表 A9.3.1：难以进行试验的物质的分类 

特  性 困难的性质 与分类的相关性 

不易溶于水 达到 /保持所要求的接触浓度。进行接
触分析。 

当观察到的毒性反应大于视在溶解度

时，需要作出专家判断，以确定这些

效应是来自化学毒性还是物理效应；

如果没有观察到任何效应，则应证明

已经达到完全饱和溶解。 

低浓度毒性 达到 /保持所要求的接触浓度。进行接
触分析。 

根据毒性<1毫克/升进行分类。 
 

挥发性 保持和测量接触浓度。 应根据可靠的浓度测量进行分类。 

光降解 保持接触浓度。分解产物的毒性。 分类需要专家判断，应根据测量的浓

度。应确定重要分解产物的毒性特

点。 

水解不稳定性 保持接触浓度。分解产物的毒性。比较

降解半衰期与试验中采用的接触途径。

分类需要专家判断，应根据测量的浓

度，需要说明重要分解产物的毒性。 

易于氧化 达到、保持和测量接触浓度。化学结构

改变或分解产物的毒性。比较降解半衰

期与试验中采用的接触途径。 

分类需要专家判断，应根据测量的浓

度，需要说明重要分解产物的毒性。 

易于磨蚀/转化 
(指金属/金属化 
合物) 

达到、保持和测量接触浓度。比较从水

柱隔离的半衰期与试验中采用的接触途

径。 

分类需要专家判断，应根据测量的浓

度，需要说明重要分解产物的毒性。 

生物降解 保持接触浓度。分解产物的毒性。比较

降解半衰期与试验中采用的接触途径。

分类需要专家判断，应根据测量的浓

度，需要说明重要分解产物的毒性。 

吸收 保持接触浓度。进行接触分析。因试验

物质的可用性降低引起的毒性减轻。 
分类应使用可用物质的测量浓度。 

螯合 区别介质中的螯合和非螯合成分。 分类应使用生物有效物质的测量浓

度。 

有色 光线减弱(藻类问题)。 分类必须将毒性效应与由于光线减弱

而导致的生长率降低区别开来。 

不溶于水 保持恒定的接触浓度。 分类应使用测量的浓度。 
离子化 保持接触浓度。分解产物的毒性。比较

降解半衰期与试验中采用的接触途径。

分类需要专家判断，应根据测量的浓

度，需要说明重要分解产物的毒性。 

多组分 准备有代表性的试验批次。 认为与复杂混合物相同。 

A9.3.6  数据质量的解释 

A9.3.6.1  标准化 

 许多因素可以影响水生生物毒性试验结果。这些因素包括试验水的特性、试验设计、试验物

质的化学特性和试验生物的生物学特性。因此，在进行水生毒性试验时使用标准化试验方法，以

减少这些外在可变性源的影响是十分重要的。试验标准化以及这些标准的国际统一目的是减少试

验的差异性，提高试验结果的精确性、可复制性和一致性。 

A9.3.6.2  数据等级制度 

 A9.3.6.2.1  分类应根据高质量的原始数据。应优先选用那些符合经合组织试验准则或同等
准则和良好试验室做法(GLP)的数据。最好使用用国际统一试验方法对标准试验物种所做的试验
获得的数据，但也可以使用根据普遍公认的国际或国家试验方法或同等方法所做的试验结果，比
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如 ISO 或 ASTM 方法。在没有相关良好实验室做法数据时，可以使用看似符合被认可的但缺乏

良好试验室做法规定的试验准则的试验得到的数据。 
 A9.3.6.2.2  Pedersen 等人(1995 年)提出的数据质量评分制度，与目前正在使用的许多其他制
度是一致的，其中包括美国环保局在它的 AQUIRE数据库中使用的制度。也可以参阅 Mensink等
人(1995 年)在讨论数据质量时提出的评分制度。Pedersen 等人描述的数据质量评分制度包括一个
可靠性排序方法；它可以作为一个模型用于在统一制度办法下的分类。Pedersen 所描述的前三个
数据级别是供优先选用的数据。 
 A9.3.6.2.3  在统一制度下的分类所用的数据应来自原始数据源。然而，由于许多国家和管理
当局将利用全球统一制度进行分类，因此，在分类时应允许使用国家当局和专家组的审查结果，

前提是这些审查结果是以原始数据为基础的。这样的审查应包括试验条件汇总，汇总应足够详

细，能够据此判断证据权重并作出分类决定。也可以利用由公认的组织，如可得到原始数据的海

事组织/粮农组织/教科文组织－海洋学委员会/气象组织/卫生组织/原子能机构/联合国/环境规划署
海洋环境保护的科学方面联合专家组的审查结果。 
 A9.3.6.2.4  在没有经验试验数据的情况下，可以使用有效的水生毒性定量结构活性关系
(QSARs)。只要试验数据是有效的，试验数据应比 QSAR预测数据优先使用。 

A9.4  降  解 

A9.4.1  导  言 

 A9.4.1.1  可降解性是决定物质对环境的潜在危害的重要固有特性之一。非降解物质将在环
境中长期存在，并有可能因此而对生物区造成长期的不利影响。相比之下，可降解物质可从下水

管道、污水处理厂或环境中消除。 
 物质分类主要依据它们的固有特性。然而，降解度不仅取决于分子的固有顽抗特性，还取决

于接收环境区间的实际条件，比如氧化还原电势、pH 值、存在合适的微生物、物质浓度、以及
其他物质的存在和浓度。因此，在水生危险分类范围内对降解特性的解释，要求有一个详细的标

准。该标准应能综合考虑物质的固有特性和占主导地位的环境条件，并将它们纳入针对潜在的长

期负作用所做的结论性意见中。本节的目的是提供有机物质降解数据解释指导。指导是根据对上

述有关水生环境物质降解的各方面所做的分析提出的。根据这一指导，提出了一个将现有降解数

据用于分类目的的详细判定方案。本指导文件中涉及的降解数据类型包括：迅速生物降解数据、

在水中、水生沉淀物和土壤中转化的模拟数据，以及 BOD5/COD 数据和用于估计水生环境中可
快速降解能力的技术。此外还考虑了厌氧性微生物降解、固有生物降解、污水处理厂模拟试验数

据、诸如水解和光解一类的非生物转化数据，诸如挥发一类的消除过程，以及从现场调查和监测

研究中得到的数据。 
 A9.4.1.2  第 4.1 章将降解一词定义为有机分子分解为较小的分子，并最终分解为二氧化
碳、水和盐类。适用于有机化合物的可降解概念对于无机化合物和金属来说意义不大，或者没有

什么意义。物质可能通过正常的环境过程转化，或者增加或者减小毒性物质的生物可用性。因

此，本节将只讨论有机物质和有机金属。来自水柱的环境分区将在第 A9.7节讨论。 
 A9.4.1.3  有关物质的降解特性数据，可从标准化试验或其他各种研究结果中得到，或者根
据分子结构作出估计。对这种用于分类目的降解数据所做的解释，通常要求对试验数据作出详细

的评估。本节将给出指导，更详细的资料见描述现有方法(附录 A9.一)和影响在水生环境中降解
的因素(附录 A9.二)的两个段落。 
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A9.4.2  对可降解性数据的解释 

A9.4.2.1  可快速降解性 

 物质的水生危险分类常常建立在有关其环境特性的现有数据的基础上。只有在很少的情况

下，产生试验数据的主要目的是有助于分类。人们常常会得到各种各样的试验数据，但这些数据

未必可直接适用分类标准。因此，需要给予指导，说明如何从水生危险分类的角度解释现有试验

数据。根据统一标准，下面将给出指导，说明如何解释水生环境中“快速降解”一词所包括的三

种类型的降解数据(见 A9.1.8、A9.1.9、A9.1.2.3.1至 A9.2.3.4和第 4.1章 4.1.2.11.3段的定义)。 

A9.4.2.2  易于生物降解性 

 A9.4.2.2.1  经合组织试验准则 301(经合组织 1992)给出了易于生物降解性的定义。所有可降解到
比标准的经合组织易于生物降解性试验或类似试验中的合格水平更高一级水平的有机物质均应被视为

易于生物降解，因此也被认为可快速降解。然而，许多文献给出的试验数据并没有具体说明所有的试

验条件，而这些条件需要评价，以表明试验是否满足易于生物降解性试验的要求。因此需要在数据用

于分类目的之前，对数据的有效性做出专家判断。然而，在对一种试验物质的易于生物降解性做出结

论之前，至少应该考虑下列参数。 

A9.4.2.2.2  试验物质浓度 

 在经合组织易于生物降解性试验中，使用浓度相对较高的试验物质(2-100 毫克/升)。然而，
在这样高的浓度下，许多物质可能对接种体具有毒性，导致在试验中降解缓慢，尽管物质在较低

的非毒性浓度下可能快速降解。利用微生物进行的毒性试验(如经合组织试验准则 209“活性污泥
呼吸抑制试验”、ISO 9509 氮化合抑制试验或 ISO 11348 发光细菌抑制试验)，可以显示试验物
质的毒性。如果抑制可能是物质不易于降解的原因，那么在具备利用较低的非毒性试验物质浓度

所做的试验结果的情况下，应使用这种试验结果。可针对每一种具体情况考虑将这种试验结果用

于快速降解物质分类标准，不过在条件具备的情况下，最好使用利用环境允许的细菌生物量和非

毒性低浓度试验物质所做的地表水降解试验数据。 

A9.4.2.2.3  时间窗口 

 统一标准(见 4.1.2.11.3)包括所有易于生物降解性试验在 10 天内达到合格水平的一般要求。
这可能不符合经合组织试验准则 301。该试验准则规定经合组织易于生物降解性试验适用为期 10
天的时间窗口，但 MITI I 试验(经合组织试验准则 301C)除外。在封闭瓶试验(经合组织试验准则
301D)中，如果在 10 天后不做测量，可采用为期 14 天的时间窗口。此外，生物降解试验的参考
材料中常常只提供有限的信息。因此，作为一种注重实效的方法，如果得不到 10 天时间窗口的
信息，则在 28 天后得到的降解百分比数据可直接用于评估易于生物降解性。然而，只有现有试
验数据和不适用 10天时间窗口的试验所得到的数据，才应接受。 

 如果有充分理由，复杂的、多成分物质可以不坚持 10 天的窗口条件，而适用 28 天的通过水
平。这类物质的成分，即使是在它们最纯净的商业形态下，仍可能有不同的链长、等级和/或分
支不为或立体异构体。对每一个单项成分进行试验，可能既昂贵又难以操作。如果对一个复杂的

多成分物质进行了试验，并预料发生了单个结构有序的生物降解，则不应适用 10 天的窗口条
件，解释试验结果。然而应进行逐个评估，看对这种物质进行生物降解试验是否能得到关于其降
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解性的重要信息(例如关于所有成分的降解性信息)，还是需要对复杂的多成分物质，认真选择其
中的单个成分，查清其降解性。 

A9.4.2.3  BOD5 /COD 

 只有当没有其他有关降解的测量数据可供使用时，方可将 5 天生化需氧量(BOD5)信息用于分
类目的。这样，应优先使用易于生物降解性试验和有关水生环境中可降解性的模拟研究得到的数

据。BOD5 试验是一种传统的生物降解试验，现已被易于生物降解性试验所替代。因此，今天不

能再为评价物质的易于生物降解性而进行这一试验。然而，在没有其他降解数据可供使用的情况

下，仍可使用过去的试验数据。对于化学结构已知的物质，可以计算理论需氧量(ThOD)，并应将
计算结果代替化学需氧量(COD)来使用。 

A9.4.2.4  其他令人信服的科学证据 

 A9.4.2.4.1  水生环境中的快速降解，也可以用第 4.1 章 4.1.2.11.3 (a)和(b)段中所提到者以外
的其他数据来说明。这些数据可以是生物和/或非生物降解数据。只有在证明降解产物不能被定
为水生环境危险品，也就是它们不符合分类标准时，方可使用原始降解数据。 
 A9.4.2.4.2  要符合 4.1.2.11.3 (c)段所述标准，要求物质在水生环境中在 28 天期间内降解到
>70%的水平。如果假设一级动力学――这在大多数水生环境中常见的低物质浓度下是合理的假
设，则降解率在 28 天试验期内将保持相对稳定。这样，当平均降解率常数 k>-(ln 0.3-ln 1)/28 = 

0.043天－1 的时候，将满足降解要求。这相当于降解半衰期 t½ < ln 2/0.043 = 16天。 
 A9.4.2.4.3  而且，由于降解过程随着温度的变化而变化，因此，在评估环境中的降解时，也
应当考虑这一参数。应使用在实际的环境温度下进行的研究得到的数据进行评价。当需要比较在

不同温度条件下进行的研究得到的数据时，可使用传统的 Q10 方法，也就是当温度降低 10℃
时，降解率减小一半。 
 A9.4.2.4.4  对数据是否符合这一标准的评估，应针对具体情况由专家作出判断。然而，有
关对有可能用于表明在水生环境中快速降解的不同类型的数据如何作出解释的指导，将在下面给

出。一般说来，人们认为只有水生生物降解模拟试验得到的数据可直接使用。然而，其他环境区

间的模拟试验数据也可以考虑，但这些数据在使用之前，一般需要先作出更多的科学判断。 

A9.4.2.4.5  水生模拟试验 

 水生模拟试验是在试验室中进行的试验，但模拟环境条件，而且使用天然样本作为接种体。

水生模拟试验结果可直接用于分类目的，如果模拟的是地表水中实际的环境条件，也就是： 
(a) 物质浓度合乎一般水生环境中的实际浓度(通常在低 µg/l范围内)； 
(b) 来自相关水生环境的接种体； 
(c) 合乎实际的接种体浓度(103-106 细胞/ml)； 
(d) 合乎实际的温度(如 5℃至 25℃)；而且 
(e) 确定最终降解率(即确定整个生物降解路径中的矿化率或个体降解率)。 

 在这些条件下在 28天内至少降解 70%，也就是半衰期 < 16天的物质，被视为可快速降解。 
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A9.4.2.4.6  实地调查 

 与试验室模拟试验平行的是实地调查或 mesocosm 试验。在这种研究中，可以考察化学品在
环境或环境封闭域内的正常演化过程和/或效应。来自这种试验的正常演化数据可用于评价快速
降解潜力。然而，这常常是一件很困难的事，因为它要求能够显示最终的降解情况。这可以通过

准备质量平衡的方式来证明。质量平衡应表明没有生成不可降解中间产物，而且考虑到由于比如

被沉淀物吸附或从水生环境中挥发等其他过程被从水生系统中除去的成分。 

A9.4.2.4.7  监测数据 

 监测数据可显示，污染物从水生环境中去除的情况。然而，这些数据很难用于分类目的。在

使用这些数据之前，应考虑以下几个方面： 
(a) 这种去除是降解的结果，还是其他过程产生的结果，比如稀释或在环境区间之间

的分布(吸附、挥发)？ 
(b) 不可降解中间物的生成是否排除在外？ 

 只有在能够证明最终降解结果去除满足快速降解标准时，方可考虑将这些数据用于分类目

的。一般来说，监测数据只能作为表明水生环境中的长期存在或者快速降解的支持证据使用。 

A9.4.2.4.8  固有生物降解试验 

 在固有生物降解试验(经合组织试验准则 302)中降解超过 70%的物质，有最终生物降解的潜
力。然而，由于在这些试验中具备最佳条件，因此不能假设具有可生物降解固有特性的物质可在

环境中快速生物降解。固有生物降解试验的最佳条件刺激了微生物的适应性，从而与自然环境相

比，增加了生物降解的潜力。因此，正结果一般不能被解释为在环境中可快速降解的证据 2 。 

A9.4.2.4.9  污水处理厂模拟试验 

 污水处理厂条件模拟试验(如经合组织试验准则 303)得到的结果，不能用于评估在水生环境
中的降解。主要原因是，污水处理厂的微生物生物量与实际环境中的生物量有着明显的差别，物

质的组成有显著的差异，而且在污水中存在的快速矿物化有机物质可通过共同新陈代谢作用促进

试验物质降解。 

A9.4.2.4.10  土壤和沉淀物降解数据 

 有人认为，土壤和地表水中存在着许多降解率大致相同的非吸附(非亲脂性)物质。对于亲脂
性物质来说，由于吸附而产生的局部固定作用，土壤中的降解率一般可能比水中的降解率低。因

                                                      
2  关于相当于经合组织慢性第 4 类统一标准的降解数据的解释，欧盟物质的环境危险分类常设工

作组正在讨论来自固有生物降解试验的某些类型的数据是否可在针对每一种具体情况进行评估时作为不

对在其他方面满足这一分类标准的物质进行分类的基础。 
有关的固有生物降解试验为 Zahn Wellens试验(OECD TG 302 B)和MITI II试验(OECD TG 302 C)。在

这方面使用的条件为： 
(a) 试验方法不得使用预接触(预适应)微生物； 
(b) 在每个试验中的适应时间应有限制，试验终点指标应仅仅涉及矿化，合格水平和达到这

一水平的时间应分别为： 
(一) 在 14天内，MITI II合格水平>60% 
(二) 在 7天内，Zahn Wellens试验>70%。 
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此，当一种物质在土壤模拟试验中已经表明可快速降解时，它很有可能也会在水生环境中快速降

解。因此建议，只要试验确定可在土壤中快速降解，就足以证明会在地表水中快速降解，条件

是： 
(a) 没有发生土壤微生物的预接触(预适应)；而且 
(b) 用于试验的物质浓度合乎环境中的实际浓度；而且 
(c) 物质在 28天内最终降解，半衰期<16天，相当于降解率> 0.043/天-1。 

 上述论点被认为对在有氧条件下的沉淀物降解数据同样是有效的。 

A9.4.2.4.11  厌氧性降解数据 

 有关厌氧性降解的数据不能用于确定一种物质是否应被视为可快速降解，因为一般认为水生

环境是比如像用于水生危险分类的水生微生物生活的一种有氧环境。 

A9.4.2.4.12  水 解 

 只有在 pH 值为 4-9 的范围内确定的最长半衰期 t½小于 16 天时，方考虑将水解数据(比如经
合组织试验准则 111)用于分类目的。然而，水解并不是最终的降解，可能生成各种不同的中间降
解产物，其中一部分可能只是缓慢降解。只有当能够令人满意地证明，生成的水解产物并不满足

水生环境有害物质分类标准时，才可以考虑来自水解试验研究的数据。 
 当物质能够快速水解时(比如 t½ <几天)，这一过程将是在生物降解试验中确定的降解的一部
分。水解可能是生物降解的初始转化过程。 

A9.4.2.4.13  光化学降解 

 将有关光化学降解的信息(比如经合组织，1997)用于分类目的是困难的。水生环境中的实际
光化学降解度取决于当地条件(比如水深、悬浮固体、混浊度)，降解产物的危害性通常不清楚。
可能只有很少的情况下，才会有足够的信息根据光化学降解进行全面评估。 

A9.4.2.4.14  降解估计 

 A9.4.2.4.14.1  现已提出一些 QSAR, 用于粗略地预测水解半衰期。只有当没有现成的试验数
据时，才可以考虑这些方法。然而，水解半衰期只能十分谨慎地用于分类，因为水解并不涉及最

终降解性(见本节“水解”)。此外，到目前为止所提出的 QSAR 的适用性很有限，只能预测少数
化学品类别的水解潜力。比如，QSAR 程序 HYDROWIN(1.67 版，锡拉库扎研究公司)，只能预
测小于 1/5 th 具有明确(精确)分子结构的现有欧盟物质的水解潜力(Niemelä，2000)。 
 A9.4.2.4.14.2  一般而言，目前还没有估算有机物质生物降解程度的定量估计方法(QSAR)能
足够准确地预测快速降解。然而，这种方法得到的结果却可以用于预测一种物质不能快速降解。

比如，在生物降解可能性程序(如 BIOWIN 3.67 版，锡拉库扎研究公司)中，当线性或非线性方法
估计的可能性<0.5 时，物质应被视为不可快速降解(经合组织，1994；Pedersen 等人，1995 和
Langenberg 等人，1996)。此外，还可使用其他一些(Q)SAR 方法以及专家判断，比如，当有现成
的结构相似化合物的降解数据时，但这种判断应倍加谨慎。一般说来，在无有用的降解数据可供

使用时，物质不能快速降解的 QSAR预测是比使用缺省分类更好的分类证据。 
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A9.4.2.4.15  挥发性 

 化学物质通过挥发可以从某些水生环境中去除。固有的挥发潜力可通过物质的亨利定律常数

(H)确定。从水生环境中挥发的特性，在很大程度上取决于特定水体的环境条件，比如水深、气
体交换系数(取决于风速和水流)和水体分层。由于挥发性只代表化学物质从水相中去除，因此亨
利定律常数不能用于评估与水生危险分类有关的物质降解性。然而，对于在环境温度下是气体的

物质，可以在这方面进行进一步的考虑(另见 Pedersen等人，1995)。 

A9.4.2.5  无降解数据 

 在没有有用的降解数据――通过试验确定的数据或者估计数据――可得的情况下，物质应被视

为不可快速降解。 

A9.4.3  一般的解释问题 

A9.4.3.1  复杂物质 

 化学品水生环境危险分类的统一标准主要集中在单个物质上。某些类型的固有复杂物质属于

多组分物质。它们一般属于自然起源，偶而需要予以考虑。从矿物油或植物材料中产生或提取的

化学品可能属于这种情况。在管理方面，这些复杂化学品通常被视为单一物质。在大多数情况

下，在一定的碳链长度和 /或置换度范围内，它们被定义为同系物质。在这种情况下，可以预
见，在可降解方面不会有显著的差异，因此可根据复杂化学品试验结果，确定可降解度。一个例

外情况是当发现边缘状态的降解时，因为在这种情况下，某些单个物质可能会快速降解，而其他

物质不会快速降解。这就要求对复杂物质中的单一成分作出更为细致的评价。当非快速降解成分

构成复杂物质的主要部分时(如超过 20%，或者对于有害成分而言，甚至更低一些)，应该将该物
质视为不可快速降解。 

A9.4.3.2  物质的可用性 

 A9.4.3.2.1  有机物质在环境中的降解，大部分发生在水生环境中，或者发生在土壤或沉淀
物的水相中。当然，水解要求有水存在。微生物的活动取决于水的存在。此外，生物降解要求微

生物直接与物质接触。因此，物质溶解在包围着微生物的水相中，是细菌、真菌和基质之间最直

接的接触途径。 
 A9.4.3.2.2  研究物质可降解性的现有标准方法是针对易于溶解的试验化合物制定的。然
而，许多有机物质在水中只具有很小的溶解性。由于标准试验要求使用 2-100 毫克/升试验物质，
因此，水溶解性低的物质很难达到足够的可用性。对于一些轻微溶解物质，可使用连续混合和/
或增加接触时间的试验，或者采用试验物质浓度低于水溶解度的特殊设计的试验。 

A9.4.3.3  试验时间小于 28天 

 A9.4.3.3.1  有时有报告说，在标准试验规定的 28 天试验期结束之前终止的试验中出现降解
现象(如 MITI, 1992)。当所得到的降解水平大于或等于合格水平时，这些数据当然可以直接使
用。当仅仅达到较低的降解水平时，在解释试验结果时，则应小心谨慎。一种可能性是试验时间

太短，化学结构有可能在为期 28 天的生物降解试验中降解。如果在短时间内出现大量的降解现
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象，可将这种情况与 BOD5/COD≥0.5 标准或者与在 10 天的时间窗口内降解的要求进行比较。在
这种情况下，可认为物质易于降解(因此可快速降解)，条件是： 

(a) 最终生物降解率在 5天内>50%；或者 

(b) 在这段时间内的最终降解率常数>0.1/天-1, 相当于半衰期 7天。 

 A9.4.3.3.2  提出这些标准的目的是为了确保确实出现快速矿化现象，虽然试验是在 28 天之
前和达到合格水平之前结束的。在解释那些不符合规定的合格水平的试验数据时，必须特别小

心。必须考虑低于合格水平的生物降解是否是由于物质的部分降解，而不是完全矿化。如果部分

降解是所观察到的生物降解的可能解释，则应将物质视为不能迅速生物降解。 

A9.4.3.4  一次生物降解 

 在某些试验中，只有比如通过使用特定或群特定化学分析方法监测试验物质的降解来确定母

体化合物的消失(即一次降解)。只有在能够令人满意地显示，所形成的降解产物并不满足水生环
境危险分类标准时，才可用一次生物降解数据证明快速降解性。 

A9.4.3.5  甄别试验的结果互相矛盾 

 A9.4.3.5.1  当有更多的有关同一种物质的降解数据可供使用时，就有可能出现一些相互矛
盾的结果。一般说来，利用适当的生物降解试验方法做过多次试验的一种物质，如果出现相互矛

盾的结果，可通过“证据权重方法”进行解释。这意味着，如果在对一种物质进行的迅速生物降

解试验得到的结果，是正结果(比如，降解率高于合格水平)和负结果都有时，则应将质量水平最
高和记录最好的数据用于确定物质的易于生物降解性。然而，在科学质量良好，试验条件记录完

整，即满足了准则标准(包括使用非预接触(非适应)接种体)的情况下，应将易于生物降解试验得
到的正结果视为有效，而不管负结果如何。各种甄别试验中没有一个能够适合于所有类型的物质

的试验，对于用一种不适合于特定物质的试验方法得到的试验结果，在确定是否可以用它们之

前，应先进行认真的评估。 
 A9.4.3.5.2  因此，有许多因素可以解释甄别试验得到的相互矛盾的生物降解数据： 

(a) 接种体； 
(b) 试验物质毒性； 
(c) 试验条件； 
(d) 试验物质溶解度；以及 
(e) 试验物质挥发特性。 

 A9.4.3.5.3  接种体对试验物质降解的适合性取决于是否存在适当的降解促进物及其数量的
多少。当接种体取自先前与试验物质接触过的环境时，接种体可能已经适应环境，其证据是这种

接种体的降解能力大于来自非接触环境的接种体的降解能力。只要有可能，接种体就必须从未接

触环境中采样。但对于被无所不在地大量使用并或多或少地连续广泛释放的有些物质来说，这可

能是困难的或者不可能的。当得到的结果相互矛盾时，应对接种体来源进行检查，以查明在微生

物群体适应性方面存在的差异是否是原因。 
 A9.4.3.5.4  如上所述，许多物质在易于生物降解试验中的相对较高浓度下对接种体可能具
有毒性，或者有抑制作用。特别是在经过改进的 MITI (I)试验(经合组织试验准则 301 C)和测压呼
吸计量试验(经合组织试验准则 301 F)中，规定采用较高的浓度(100 毫克/升)。最低试验物质浓度
在封闭瓶试验(经合组织试验准则 301 D)中有明确的规定，浓度为 2-10毫克/升。对毒性效应可能
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性的评估，可通过在易于生物降解试验中加入毒性控制，或者将试验浓度与微生物毒性试验数据

进行比较，比如呼吸抑制试验(经合组织试验准则 209)、硝化抑制试验(ISO 9509)，或者在无其他
微生物毒性试验可得时生物发光抑制试验(ISO 11348)。如果发现试验结果相互矛盾，这可能是由
于试验物质的毒性造成的。如果物质在接近环境的浓度下没有抑制作用，则可将甄别试验中测量

的最大降解值用作分类依据。如果在这种情况下有模拟试验数据可供使用，考虑这些数据可能具

有特别重要的意义，因为可能使用了较低的无抑制性物质浓度，从而可以更可靠地显示接近实际

环境条件的物质生物降解半衰期。 
 A9.4.3.5.5  当试验物质的溶解度低于试验中使用的浓度时，该参数可能是测量的实际降解
水平的限制因素。在这种情况下，应以采用最低试验物质浓度的试验结果为准，也就是通常是封

闭瓶试验(经合组织试验准则 301D)。一般说来，DOC 消沉试验(经合组织试验准则 301A)和经过
改进的经合组织甄别试验(经合组织试验准则 301E)，不适合用于不易溶解物质的生物降解试验 
(比如，经合组织试验准则 301)。 
 A9.4.3.5.6  挥发性物质只能在像封闭瓶试验(经合组织试验准则 301D)、MITI I 试验(经合组
织试验准则 301C)和测压呼吸计量试验(经合组织试验准则 301F)这样的封闭系统内进行试验。对
于其他试验的结果应作出认真评价，只有在能够证明(比如通过质量平衡估计)试验物质的去除不
是挥发的结果时，才能考虑它们。 

A9.4.3.6  模拟试验数据的变化 

 某些高优先化学品可能有许多模拟试验数据可得。通常，这种数据可提供在环境介质，如土

壤、沉淀物和/或地表水中的半衰期范围。从同一物质的模拟试验中观察到的半衰期差异可能反
映试验条件的差异。所有这些可能都与环境有关。分类时，应从这种试验中观察到的半衰期范围

的高端选择合适的半衰期，办法是，采用证据权重方法并将所做试验的切合实际性和与环境条件

的相关性考虑进去。一般来说，在评价水生环境中的快速降解性时，地表水模拟试验数据优先于

水生沉淀物或土壤试验数据。 

A9.4.4  判定方法 

 下列判定方法可作为一般指导，帮助确定水生环境中的快速降解特性和危害水生环境化学品

的分类。 
 一种物质可被认定为不能快速降解，除非至少满足下列条件之一： 

(a) 物质在为期 28 天的易于生物降解试验中显示可快速生物降解。试验的通过水平
(70%DOC 消失或 60%理论需氧量)必须在从生物降解开始之日算起 10 天内达到，
如果能够根据现有试验数据对其作出评价的话。如果不能，则应在可能的情况下在

14天时间窗口内或者在试验结束以后评定通过水平；或者 
(b) 物质在地表水模拟试验 3 中显示最终降解，半衰期<16 天内(相当于在 28 天内降解 

>70%)；或者 
(c) 物质在水生环境中显示一次降解(生物或非生物降解)，半衰期<16 天内(相当于在 28
天内降解>70%)，而且可以证明，降解产物不满足水生环境有害物质分类标准。 

在没有这些数据的情况下，如果证明下列条件之一成立，则可认为存在快速降解： 
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(d) 物质在水生沉淀物或土壤模拟试验 3 中显示最终降解，半衰期<16 天内(相当于在
28天内降解>70%)；或者 

(e) 在只有 BOD5和 COD数据的情况下，BOD5/COD比值≥0.5。同样的标准适用于试验
时间少于 28天的易于生物降解试验，条件是半衰期<7天。 
如果上述各类数据都不具备，可将物质视为不可快速降解物质。这种判定可以由至

少满足下列标准之一来支持： 
(一) 物质在固有生物降解试验中被证明不是固有的可降解；或者 
(二) 科学上有效的 QSAR, 比如生物降解概率程序，预测物质可缓慢地生物降解，

快速降解分值(线性或非线性模型)<0.5；或者 
(三) 根据间接证据，比如，对结构类似物质的认识，物质被视为不能快速降解；

或者 
(四) 没有其他降解数据可得。 

A9.5  生物积累 

A9.5.1  导  言 

 A9.5.1.1  生物积累是决定物质对环境的潜在危害的重要固有特性之一。一种物质在生物体
内的生物积累本身不是危害，但生物浓度和生物积累会导致机体负担，而这可能会也可能不会导

致毒性效应。在关于物质的人类健康和环境影响的统一综合分类制度中(经合组织，1998)，使用
了“生物积累潜力”一词。然而，应该在生物降解和生物积累之间有一个明确的区分。此处的生

物浓度被定义为一种物质通过以水为媒介的接触，在生物体内吸收、转化和排除的最终结果；而

生物积累则包含所有的接触途径(也就是通过空气、水、沉淀物/土壤和食物)。最后，生物富集定
义为物质通过食物链的积累和转化，导致在营养链高端的生物体内浓度的增加(欧洲委员会，
1996)。对于大多数有机化学品来说，从水中摄取(生物浓度)被认为是最主要的摄取途径。只有那
些具有较强疏水特性的物质，从食物中摄取才会成为重要途径。此外，统一分类标准使用生物浓

缩系数(或辛醇/水分配系数)衡量生物积累潜力。由于这些原因，本指导文件只考虑生物浓度，通
过食物或其他途径的摄取则没有讨论。 
 A9.5.1.2  物质的分类主要根据化学物质的固有特性。然而，生物浓度还取决于许多因素，
比如生物药效率、试验生物体的生理特性、恒定接触浓度的保持、接触时间、目标生物体内的新

陈代谢和从生物体排泄等。因此，在化学品分类中，生物浓度潜力的解释，要求对物质的固有特

性以及确定生物浓缩系数(BCF)的环境条件作出评估。以这一指南为基础，制订了一个将生物浓
度或 log Kow 数据用于分类目的的判定方法。本节的重点是有机物质和有机金属。金属的生物积

累在第 A9.7节也有讨论。 
 A9.5.1.3  物质的生物浓度特性数据，可通过标准化试验获得，也可根据其分子结构作出估
计。在解释用于分类目的的这种生物浓度数据时，通常要求对试验数据作出详细的评价。为便于

进行这种评价，附加了两个附录。这两个附录介绍了现有方法(附件 9 附录三)和影响生物浓度潜
力的因素(附件 9 附录四)。最后，还开列了用来确定生物浓度和 Kow值的标准化试验方法清单(附
件 9附录五)和参考文献清单(附件 9附录六)。 

                                                      
3 模拟试验应反映实际环境条件，比如较低的化学品浓度、接近实际的温度，以及使用先前没有

接触过化学品的环境微生物。 
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A9.5.2  生物浓度数据的解释 

 A9.5.2.1  物质的环境危险分类，通常是根据其环境特性的现有数据确定的。只有在很少的情
况下，产生试验数据的主要目的才是为了便于分类。人们常常可以得到各种各样的试验数据，但它

们并不一定满足分类标准。因此，需要给予指导，说明如何在危险分类中解释现有试验数据。 
 A9.5.2.2  有机物质的生物浓度，可通过生物浓度试验确定。在试验期间，BCF 是按生物体
内浓度与处于稳定状态的水中浓度作比较测量的，或者是利用摄入率常数 (k1)和消除率常数 
(k2)(OECD 305, 1996)作估计。一般说来，有机物质的生物富集潜力与物质的亲油性有很大关系。
亲油性的一个测量标准是正辛醇－水分配系数(Kow)。亲脂性非离子有机物质在生物体内的最低新
陈代谢或生物转化与生物浓缩系数存在相关关系。因此，Kow 系数常常用于根据 log BCF 和 log 
Kow 之间的经验关系对有机物质的生物浓度作出估计。对于大多数有机物质来说，可用估计方法

计算 Kow。因而，一种物质的生物浓度特性数据可以(一) 通过试验确定，(二) 根据试验确定的
Kow 系数作出估计，或者(三) 根据利用定量结构活性关系得到的 Kow 值作出估计。有关如何解释

这些数据的指导，将在下面与关于需要特别注意的化学品种类评估的指导一并给出。 

A9.5.2.3  生物富集系数(BCF) 

 A9.5.2.3.1  生物富集系数定义为化学物质在生物中的浓度和在稳定状态的周围介质(这里为
水)中的浓度之间的重量比。因此，可通过在稳定状态条件下进行的试验，根据测量的浓度得到
BCF。然而，BCF 也可以作为一级摄取和消除率常数之比计算得到；这是一种不需要平衡条件的
方法。 
 A9.5.2.3.2  通过试验确定鱼类生物浓度的各种试验准则已编成文件并受到采纳，其中应用
最普遍的是经合组织试验准则(经合组织 305, 1996)。 
 A9.5.2.3.3  为分类目的，最好使用试验得到的高质量 BCF 值，因为这些数据优于替代数
据，如 Kow。 
 A9.5.2.3.4  高质量数据定义为这样的数据，即关于所采用的试验方法的有效性标准得到了
满足并加以说明；比如，保持恒定接触浓度、氧和温度波动情况，以及达到稳定状态条件的记录

等等。如果提供适当的描述(比如，根据良好试验室做法)，能够确认有效性标准得到满足，即可
将试验视为高质量研究。此外，还必须采用适当的分析方法，对水中和鱼类组织中的化学物质及

其毒性代谢物进行定量分析(详见附录三第 1节)。 
 A9.5.2.3.5  如果 BCF 值质量低或者不可靠，有可能提供虚假和过低的 BCF 值；比如使用试
验物质在鱼类和水中的测量浓度，但测量是在没有达到稳定状态条件的很短的接触时间后进行的

(参看经合组织 306, 1996年，有关达到平衡状态的时间估计)。因此，在使用这些数据之前，应对
它们进行谨慎评价，并应考虑使用 Kow值。

 

 A9.5.2.3.6  如果没有鱼类物种的 BCF 值可供使用，可以使用其他物种的高质量 BCF 数据
(如根据兰贻贝、牡蛎、扇贝确定的 BCF 值(ASTM E 1022-94))。应谨慎使用报告的微藻类 BCF
数据。 
 A9.5.2.3.7  对于高亲脂性物质，比如，log Kow 值大于 6 的物质，试验得到的 BCF 值随着
log Kow值的增大而减小。对于这一非线性现象的概念性解释，主要指大分子的膜渗透动力降低或

者油脂溶解度减小。因此将会出现这些物质在生物体内较低的生物药效率和摄取。其他因素包括

试验中的人为因素，比如，没有达到平衡、因水相中的有机物质吸收而导致生物药效率降低和分
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析误差等。因此，在评价高亲脂性物质的 BCF 试验数据时，需要特别谨慎，因为与较低亲脂性
物质的 BCF值相比，这些数据的不确定性高得多。 

A9.5.2.3.8  不同试验物种的 BCF 

 A9.5.2.3.8.1  用于分类目的的 BCF 值建立在整个机体的测量结果的基础上。如前所述，最
佳分类数据是利用经合组织 305 试验方法或国际通用的等效方法得到的 BCF 值。在这些方法中
使用的是一些小鱼。由于与较大的生物体相比，较小的生物体有较高的鳃表面与重量之比，所以

较小生物体会比较大生物体更快地达到稳定状态条件。因此，如果报告的 BCF 值仅仅建立在达
到平衡状态的鱼体内和水中测量浓度的基础上，用于生物浓度试验的生物体(鱼)的大小，要比摄
取阶段所用时间更为重要。这样，如果在生物浓度试验研究中使用了大鱼，比如成年鲑鱼，应评

价摄取期是否够长，能够达到稳定状态，或者能够准确确定动态摄取率常数。 
 A9.5.2.3.8.2  此外，在将现有数据用于分类时，BCF 值有可能是从几种不同的鱼类或其他水
生物种(比如蛤)，或从鱼类的不同器官中得到的。因此，要对这些数据进行相互比较并与标准进
行比较，需要有一个公认的基础或标准化方法。人们注意到，在鱼类或水生生物中的脂类含量和

观测到的 BCF 值之间有着密切的关系。因此，在对各种不同鱼类物种的 BCF 值进行比较，或者
将特定器官的 BCF 值转化为整个机体的 BCF 值时，通用方法是用通用的脂类含量来表示 BCF
值。如果(比如)在文献中查到整个机体的 BCF 值或特定器官的 BCF 值，第一步是利用鱼类或器
官内的相对脂肪含量，按脂类百分比%计算 BCF 值(参看有关试验物种典型脂肪含量的文献/试验
准则)。第二步，根据假定的常见缺省脂类含量，计算典型水生生物体(即小鱼)整个机体的 BCF
值。最常使用的缺省值为 5%(Pedersen 等人，1995)，因为这是经合组织 305(1996)中使用的小鱼
的平均脂类含量。 
 A9.5.2.3.8.3  一般说来，以这一常见脂类含量表示的最高的有效 BCF 值用于确定与统一分
类标准的 BCF临界值 500(见第 4.1章，表 4.1.1)比较的基于湿重的 BCF值。 

A9.5.2.3.9  放射性同位素示踪物质的使用 

 A9.5.2.3.9.1  使用放射性同位素示踪物质，可有助于对水和鱼类样本进行分析。然而，除非
与特定的分析方法结合起来，总的放射性测量可能反映母体物质以及可能的代谢物和代谢产生的

碳的存在。这些物质已经以有机分子的形式与鱼类组织融合在一起。因此，利用放射性同位素示

踪的试验物质确定的 BCF值，常常会被高估。 
 A9.5.2.3.9.2  在使用放射性同位素示踪物质时，最常见的是在分子的稳定部分做上标记。正
是由于这个原因，测量的 BCF 值包含代谢物的 BCF 值。对于某些物质而言，正是代谢物最具毒
性，而且有最大的生物富集潜力。因此，母体物质以及代谢物的测量，对于这种物质的水生危害

(包括生物富集潜力)的解释具有重要的意义。 
 A9.5.2.3.9.3  在使用放射性同位素示踪物质进行的试验中，常常在鱼类胆囊中发现较高的放
射性同位素标记浓度。对此的解释是，这是由于肝脏内的生物转化和接下来在胆囊内产生的代谢

排泄物造成的(Comotto 等人，1979；Wakabayashi 等人，1987；Goodrich 等人，1991；Toshima
等人，1992)。在鱼类不吃东西的时候，胆囊内的物质没有被清空到肠道内，高浓度代谢物可能
会在胆囊内积累起来。因此，喂养方式可能对测量的 BCF 值有显著影响。在文献中，有许多研
究采用放射性同位素示踪化合物，而且没有给鱼喂食。其结果是，在胆囊内发现高浓度放射性物
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质。在这些研究中，生物浓度在大多数情况下可能被高估。因此，在评价使用放射性同位素示踪

化合物的试验时，有必要也对喂养方式作出评估。 
 A9.5.2.3.9.4  经合组织准则 305(1996)强烈推荐，如果记录的以放射性同位素示踪残余物质
表示的 BCF 值≥1000, 则应针对诸如杀虫剂一类的物质，对代表着稳定状态下在鱼类组织中的总
残留量≥10%的降解产物进行识别和定量。如果没有代谢物的识别和量化数据可供使用，生物浓
度评估则应根据测量的放射性同位素标记的 BCF 值。对于生物积累性高的物质(BCF≥500)，如果
只有建立在母体化合物和放射性同位素标记的测量结果上的 BCF值，那么应将后者用于分类。 

A9.5.2.4  辛醇－水分离系数(Kow) 

 A9.5.2.4.1  对于有机物质来说，试验得到的高质量 Kow值，或者评论性刊物中予以评价并被

冠以“推荐值”的数值，应优先于其他 Kow 确定值。在没有高质量试验数据可供使用的情况下，

log Kow 值的有效定量结构活性关系可用于分类过程。这种有效的 QSAR 可以在不修改议定标准
的情况下使用，但前提是它们仅限于那些对其适用性作出充分描述的化学物质。对于像强酸和强

碱一类的化学物质，与洗脱液起反应的物质或表面活性物质，应提供用 QSAR 估计的 Kow值或建

立在单个正辛醇和水溶解性基础上的估计值，而不是分析确定的 Kow 值(欧洲联盟委员会 A.8, 
1992；经合组织 117, 1989)。在对处于非离子状态的可电离物质(自由酸或自由碱)进行测量时，
只能使用一种合适的缓冲剂，其 pH值应低于自由酸的 pK值，或者高于自由碱的 pK值。 

A9.5.2.4.2  Kow系数的试验确定 

 对于通过试验确定 Kow值，各种标准准则，比如经合组织试验准则 107 (1995)；经合组织试
验准则 117 (1989)；欧洲联盟委员会 A.8 (1992)；EPA-OTS (1982)；EPA-FIFRA (1982)；美国试
验材料学会(1993)；pH-测定法(拟订之中的经合组织试验准则)，介绍了几种不同的方法，包括长
颈瓶摇动法和 HPLC 方法。当 log Kow值在-2 至 4 范围内时，建议采用长颈瓶摇动法。长颈瓶摇
动法只适用于可溶于水和正辛醇的基本上纯净的物质。对于可以缓慢溶解于水的高亲脂性物质，

利用缓慢搅拌法得到的数据一般说来更为可靠。此外，由于在长颈瓶摇动试验过程中形成微乳而

造成的试验困难，通过缓慢搅拌法可在一定程度上得到克服，因为水、辛醇和试验化合物可在轻

轻搅拌的反应器内达到平衡。采用缓慢搅拌法(拟订之中的经合组织试验准则)，可准确和精确地
确定化合物的 Kow值，log Kow值最高为 8.2 (经合组织准则草案，1998)。至于长颈瓶摇动法，缓
慢搅拌法只适用于可溶于水和正辛醇的基本上纯净的物质。当 log Kow值在 0 至 6 范围内时，建
议采用在分析柱上进行的 HPLC 方法。与长颈瓶摇动法相比，HPLC 法对试验化合物中存在的杂
质不那么敏感。测量 log Kow值的另一项技术是发生器柱法(美国环保局，1985)。 
 由于通过试验方法确定 Kow值并不总是可能(比如对于极易溶解于水的物质、亲脂性高的物质
和表面活性剂来说)，所以也可使用从 QSAR得到的 Kow值。 

A9.5.2.4.3  用 QSAR确定 log Kow 

 当找到一个 Kow估计值时，必须考虑所采用的估计方法。目前已经并将继续推出许多 QSAR, 
用于估计 Kow 值。在没有试验得到的数据可供使用时，有 4 种可在市面上买到的 PC 程序
(CLOGP、LOGKOW (KOWWIN)、AUTOLOGP、SPARC)被经常用于进行风险评估。CLOGP、
LOGKOW 和 AUTOLOGP 程序基于基团贡献的加和；而 SPARC 程序建立在更基本的化学结构
算法的基础上。只有 SPARC 可一般地用于无机或有机金属化合物。对于表面活性化合物、螯合
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物和混合物，需要采用特殊方法估计 log Kow值。美国环保局/欧盟委员会关于确认 QSAR 估计方
法的联合项目建议使用 CLOGP(美国环保局 /欧盟委员会，1993)。Pedersen 等人(1995)建议将
CLOGP 和 LOGKOW 程序用于分类目的，因为它们运行可靠、可以购买、使用方便。建议在分

类时采用下列估计方法(表 A9.5.1)。 

表 A9.5.1: 建议用于估计 Kow值的 QSAR 

模  型 log Kow值范围 适用物质范围 

CLOGP 0 < log Kow  < 9 a 
本程序计算含有 C、H、N、O、Hal、P 和/或 S 的有机化合
物的 log Kow 值。 

LOGKOW 

(KOWWIN) 

-4 < log Kow < 8 b 
本程序计算含有 C、H、N、O、Hal、Si、P、Se、Li、Na、
K和/或 Hg的有机化合物的 log Kow 值。某些表面活性剂(如
脂肪醇乙氧基化物、染料和游离物质)，也可通过这一程序
预测。 

AUTOLOGP log Kow > 5 本程序计算含有 C、H、N、O、Hal、P 和 S 的有机化合物
的 log Kow 值。目前正在改进，以扩大 AUTOLOGP 程序的
适用性。 

SPARC 

 

可对 log Kow >5 的化
合物提供比 KOWWIN
和 CLOGP更好的结果 

SPARC 程序是一种基于化学热力学原理的机理模型，不是基
于从观测数据获得的知识的确定性模型。因此，SPARC 不同
于利用 QSAR的模型(即 KOWWIN, CLOGP, AUTOLOGP)，
因为一连串的化学物质无需 log Kow测量数据。只有 SPARC
程序可普遍地用于无机或有机金属化合物。 

a 一项由 Niemelä 进行的确认研究表明(Niemelä 将试验确定的 log Kow值与估计值进行了

比较)，该程序可准确地预测相当数量的 log Kow值从小于 0至大于 9 (n = 501, r2 = 0.967)的有机化
学品的 log Kow值(TemaNord 1995：581)。 

b 根据 log Kow 估计值与试验值(对 13058 种化合物进行了试验)分布图(锡拉库扎研究公
司，1999)所作的评估表明，LOGKOW程序对于 log Kow值在-4至 8范围的化合物是有效的。 

A9.5.3  需要特别注意 BCF和 KOW值的化学品类别 

 A9.5.3.1  某些物理－化学特性可使 BCF 的确定或其测量变得困难。这些可能是生物富集的

方式以与它们的其他物理－化学特性(比如位阻)一致的物质，或是使描述符的使用不适当的物

质，比如表面活性，它使 log Kow 值的测量和使用变得不适当。 

A9.5.3.2  困难物质 

 A9.5.3.2.1  有些物质很难在水生系统中进行试验，为帮助对这些物质进行试验，现已制定
出指导办法 (环境部，1996；欧洲生态毒理学和化学品毒理学中心，1996；和美国环保局，
1996)。经合组织目前正在对有关困难物质的水生试验指导文件进行最后的定稿 (经合组织，
2000)。经合组织的这份文件是一个很好的信息源，也适用于生物浓缩研究，其内容涉及那些难
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以进行试验的物质类型，以及为确保能够从对这些物质所做的试验中得出有效的结论需要采取的

步骤。难以进行试验的物质可能是不易溶解、易挥发或由于光转化、水解、氧化或生物降解之类

的过程而易于快速降解的物质。 
 A9.5.3.2.2  为使有机化合物产生生物浓缩，物质需要能够在油脂中溶解，存在于水中，并
且能够穿过鱼鳃。改变这种有效性的特性将会因此而改变物质的实际生物浓度，使之与预测值之

间有一定的差异。比如，易于生物降解的物质，可能在水生环境中只能短时间存在。同样，挥发

性和水解将使浓度降低，并缩短物质可供生物浓缩的时间。还一个更重要的参数，那就是吸收，

它有可能降低物质与微粒物质或一般表面的实际接触浓度。有许多物质已经表明，它们可在生物

体内快速转化，从而导致 BCF 低于预期值。可形成微团或聚合体的物质，其生物浓缩程度可能
低于根据简单的物理－化学特性预测的水平。疏水物质也是这种情况，它包含在由于使用分散剂

而形成的微团中。因此，建议不要在生物积累试验中使用分散剂。 
 A9.5.3.2.3  一般说来，对于难以进行试验的物质，基于母体物质的测量 BCF 和 Kow 值是确

定生物浓缩潜力的前提条件。此外，适当的试验浓度记录也是确认 BCF 值有效性的一个前提条
件。 

A9.5.3.3  不易溶解物质和复杂物质 

 应特别注意不易溶解物质。通常，这些物质的溶解性被记录为低于检测极限值。这给生物富

集潜力的解释带来了一些困难。对于这样的物质，生物富集潜力应基于试验确定的 Kow 值或根据

QSAR估计的 log Kow值。 
 在多组分物质不能完全溶解于水的情况下，应尽可能确定混合物成分，并考察利用其组分的

现有信息确定其生物积累潜力的可能性。当生物积累组分构成复杂物质的重要部分时(比如大于
20%，对于有害组分来说，含量甚至更低)，应将复杂物质视为生物积累物质。 

A9.5.3.4  大分子量物质 

 当大于一定的分子尺寸时，物质的生物积累潜力会降低。这可能是由于物质通过鳃膜时的位

阻造成的。有人建议，可采用分子量临界值 700(如欧洲委员会，1996)。然而，这一临界值遭到
了批评，有人提出另外一个临界值 1000, 以排除对可能具有间接水生影响的物质的考虑(CSTEE, 
1999)。一般说来，应该考虑可能的代谢物或大分子环境降解产物的生物富集。因此，应对有关
大分子量的分子生物浓度数据进行认真的评估。只有在认为这些数据对于母体化合物及其可能的

代谢物和环境降解产物都是完全有效时，方可使用这些数据。 

A9.5.3.5  表面活性剂 

 A9.5.3.5.1  这是一种包含亲脂性(最常见的是烷基链)和亲水性(头部基团)部分的物质。根据
头部基团所带电荷，表面活性物质可进一步细分为阴离子、阳离子、非离子或两性表面活性物

质。由于有各种各样的不同头部基团，表面活性物质是一种结构上种类繁多的化合物，各类化合

物是根据表面活性而不是根据化学结构定义的。因此，应根据不同的子类(阴离子、阳离子、非
离子或两性物质)来考虑表面活性物质的生物积累潜力，而不是将它作为一个整体来考虑。表面
活性物质可形成乳状物，在这种乳状物中很难确定生物药效率。微团的形成可导致生物药效成分

产生变化，即使在已经明显形成溶液的时候，从而给生物积累潜力的解释带来一些困难。 
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A9.5.3.5.2  试验得到的生物富集系数 

 对表面活性物质测量的 BCF 值表明，BCF 值可能会随着烷基链长度的增加而增加，并可能
与头部基团的连接位置和其他结构特点有关。 

A9.5.3.5.3  辛醇－水分配系数(Kow) 

 由于乳状液的形成，表面活性物质的辛醇－水分配系数不能通过长颈瓶摇动法确定或缓慢搅

拌法确定。此外，表面活性物质分子将几乎完全以离子态存在于水相中，而它们必须与反离子配

对后，才能溶解于辛醇中。因此，试验确定的 Kow 值不能描述离子化表面活性物质的分离特点

(Tolls, 1998)。另一方面，已经表明，阴离子和非离子表面活性物质的生物浓度会随着亲脂性的增
加而增加(Tolls, 1998)。Tolls (1998)曾经阐明，对于某些表面活性物质来说，利用 LOGKOW程序
估计的 log Kow值可代表生物积累潜力；对于其他表面活性物质，则需要利用 Roberts (1989)提出
的方法对 log Kow估计值进行“修正”。这些结果说明，log Kow估计值与生物富集之间关系的质

量取决于所涉及的表面活性物质的种类和具体类型。因此，在基于 log Kow 值进行生物富集潜力

分类时应谨慎。 

A9.5.4  相互矛盾的数据和缺少数据 

A9.5.4.1  相互矛盾的 BCF数据 

 在同一种物质可得到多种 BCF 数据的情况下，有可能出现相互矛盾的结果。一般说来，对
于一种物质做过多次适当生物富集试验得到的相互矛盾的结果，应利用“证据权重方法”作出解

释。这意味着，如果一种物质通过试验确定的 BCF 数据是相互矛盾的，既≥500 又<500, 那么应
将质量最高、记录最好的数据用于确定该物质的生物富集潜力。如果仍然存在矛盾，在可以得到

比如不同鱼类物种的高质量 BCF数值的情况下，一般应使用最高的有效数值作为分类基础。 
 在可以得到同一物种和同一生命阶段的较大数据集(4 个或更多数值)时，BCF 数值的几何平
均可作为该物种的代表性 BCF值使用。 

A9.5.4.2  相互矛盾的 log Kow数据 

 在可以得到同一物质的多种 log Kow 数据的情况下，有可能出现相互矛盾的结果。如果得到

的同一种物质的 log Kow值既≥4 又<4, 那么应将质量最高、记录最好的数据用于确定该物质的生
物富集潜力。如果仍然存在矛盾，则应优先选用最高的有效数值。在这种情况下，可将用 QSAR
估计的 log Kow值作为指导。 

A9.5.4.3  专家判断 

 如果没有试验确定的 BCF或 log Kow数据，也没有预测的 log Kow数据可供使用，水生环境中

的生物富集潜力可通过专家判断作出评估。这可以建立在将物质的分子结构与可以得到试验确定

的生物浓度或 log Kow值或者 Kow预测值的其他物质的分子结构进行比较的基础上。 

A9.5.5  判定方法 

 A9.5.5.1  根据上述讨论和结论制定了一种判定方法，它可能有助于判定一种物质是否有在
水生物种体内生物富集的潜力。 
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 A9.5.5.2  最好将试验得到的高质量 BCF 值用于分类目的。如果可以得到 log Kow 数据的

话，则不应将质量水平较低或无法确定的 BCF 值用于分类目的，因为它们有可能产生错误或太
低的 BCF 值，比如，由于接触时间太短，稳定状态条件没有达到。如果没有鱼类的 BCF 数据可
供使用，也可以使用其他物种(比如贻贝)的高质量 BCF数据。 
 A9.5.5.3  对于有机物质来说，应优先使用试验得到的高质量 Kow 值，或者在评论性刊物中

作过评估并被冠以“推荐值”的数值。在没有高质量试验数据可供使用的情况下，log Kow值的有

效定量结构活性关系可用于分类目的。这种有效的 QSAR 可以在不修改分类标准的情况下使用，
但前提是仅限于那些对其适用性作出充分描述的化学物质。对于像强酸和强碱、金属络合物和表

面活性物质，应提供用 QSAR 估计的 Kow值，或者根据单一正辛醇和水溶解性估计的数值，而不

是通过分析确定的 Kow值。 
 A9.5.5.4  如果可以得到有关数据但数据没有得到证实，则应采用专家判断方法。 
 A9.5.5.5  因此，一种物质是否对水生生物具有生物富集潜力，可根据下列方法判定： 

(a) 有效/高质量的试验确定的 BCF值→有： 
(一) BCF≥500：物质具有生物富集潜力 
(二) BCF<500：物质不具有生物富集潜力。 

(b) 有效/高质量的试验确定 BCF值→无： 
有效/高质量的试验确定的 log Kow值→有： 
(一) log Kow≥4：物质具有生物富集潜力 
(二) log Kow<4：物质不具有生物富集潜力。 

(c) 有效/高质量的试验确定的 BCF值→无： 
有效/高质量的试验确定的 log Kow值→无： 
利用有效的 QSAR估计 log Kow值→是： 
(一) log Kow≥4：物质具有生物富集潜力 
(二) log Kow<4：物质不具有生物富集潜力。 

A9.6  QSAR的使用 

A9.6.1  历史回顾 

 A9.6.1.1  水生毒性学中的定量结构活性关系(QSAR)可以追溯到 Overton 在苏黎士(Lipnick, 
1986)和 Meyer在马尔堡所做的工作(Lipnick, 1989a)。他们的工作表明，物质在蝌蚪和小鱼上生产
麻醉作用的效力，与测量的它们在橄榄油和水之间的分配系数呈正比。Overton 在他 1901 年发表
的专著《麻醉研究》中假定，这一相关关系反映了生物体内某一分子点在标准克分子浓度或克分

子体积上出现的毒性(Lipnick, 1991a)。此外，他还断定，对于不同的生物体来说，它对应于相同
的浓度或体积，而不论是从水中摄取还是通过气体吸入。这一相关关系在麻醉界被称为迈耶－欧

弗顿原理。 
 A9.6.1.2  Corwin Hansch 和他在波莫纳学院的合作者提出将正辛醇/水用作标准隔离系统，
并发现这些分配系数具有加和、结构性质，可根据化学结构直接作出估计。此外，他们还发现，

回归分析可用于导出 QSAR 模型，并对结果作了统计分析。利用这种方法，这些研究人员在
1972年报告了 137种形式为 log (1/C) = A log Kow + B的 QSAR模型。式中 Kow为正辛醇/水分配
系数；C 为化学物质对简单的非电解、无反应有机化合物对整个动物、器官、细胞，甚至纯酶的
效应产生标准生物反应的克分子浓度。5 个公式，对应于 5 种简单的一羟基醇对 5 种鱼类的毒性
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作用，有几乎同样的斜率和截距，它们事实上几乎与 Könemann 在 1981 年发现的完全相同，而
后者似乎并不知道 Hansch 等人以前所做的工作。Könemann 和其他研究人员证明，这种简单的无
反应、非电解物质，在急性鱼类毒性试验中都通过麻醉机理起作用，产生最小的或基线毒性

(Lipnick, 1989b)。 

A9.6.2  导致危险低估的试验人为因素 

 A9.6.2.1  其他非电解物质的毒性可能会比这种 QSAR 预测的更大的，而不是更小，除非是
试验人为因素造成的结果。这种试验人为因素包括从比如在试验过程中容易挥发的碳氢化合物以

及疏水特性较强的化合物等化合物得到的数据。在对这种物质做急性试验时，试验时间可能不足

以在水相(玻璃水缸试验溶液)的浓度与麻醉作用的内部疏水位点的浓度之间达到稳定状态的平衡
分配。这种简单的无反应、非电解物质按 QSAR 所划的 log Kow与 log C 关系曲线显示一种线性
关系，只要在试验时间内能够建立这种平衡。在这一点之外，可以观察到一种双线性关系，最具

毒性的化学物质有最大的 log Kow值。对于这种 log Kow值来说，这种平衡已经建立起来(Lipnick, 
1995)。 
 A9.6.2.2  另一个试验问题是水溶解度临界值造成的。如果产生效应所需的毒性浓度高于化
合物的水溶解度，将观察不到有什么效应，即使在水中饱和时。预测毒性浓度接近水溶解度的化

合物，如果试验时间没有长到能够达到平衡分配，也不会表现出有什么效应。如果预测出现毒性

的浓度超过临界微团浓度，也会从表面活性物质观察到类似的临界值。虽然这种化合物在这些试

验条件下单独进行试验时可能显示没有毒性，但它们对混合物的毒性贡献仍存在。对于具有相同

log Kow值的化合物，水溶解度的差异反映了与熔点有关的熔化热焓的差异。熔点是晶格稳定度的

一种反映，受分子间氢键结合的控制，缺少构象灵活性和对称性。化合物的晶格越是对称，熔点

越高(Lipnick, 1990)。 

A9.6.3  QSAR模型问题 

 A9.6.3.1  选择适当的 QSAR 意味着，模型将为未进行试验的化学品的毒性或生物药效率作
出可靠的预测。一般说来，可靠性将随着化学结构复杂程度的增加而减小，除非 QSAR 是从狭义
定义的一组与候选物质结构类似的化学品得到的。从狭义定义的化学品种类得到的 QSAR 模型，
通常用于药品开发，即在一种新的先驱化合物一经鉴别，需要在结构上稍微改造以获得最优活性

(并降低毒性)时。总之，目标是通过内插法而不是外推法作出估计。 
 A9.6.3.2  比如，如果有乙醇、正丁醇、正已醇和正壬醇的黑头鲦鱼 96 小时 LC50 试验数据可

用，就可有一定的信心为 n-丙醇和 n-戊醇的这一终点指标作出预测。相比之下，如果要为甲醇作出这
样的预测，就没有这样充足的信心，因为这是外推：甲醇的碳原子数少于任何一种试验化学品。事实

上，这种同系物的第一个成员的行为通常是最反常的，不能利用来自同系列中其他成员的数据进行预

测。即使是支链乙醇的毒性也可能是不合理的外推，这将取决于有关的终点指标。这种外推将会变得

更不可靠，以至在特定终点指标上，毒性与代谢物的产生有关，而不是与母体化合物的特性有关。此

外，如果毒性被一种特定的受体结合机理所调节，可能在化学结构有微小变化时观察到显著效应。 
 A9.6.3.3  最终决定这种预测有效性的是为推导特定生物学终点指标的 QSAR 所用的各种化
合物通过共同的分子机制起作用的程度。在许多也可能是大多数情况下，QSAR 并不能代表这样
的机理模型，而仅仅是一种相关模型而已。一个真正有效的机理模型必须得自一系列全部通过共

同的分子机制起作用的化学物质，并且适合于一个使用一个或多个参数的方程。这些参数与有关
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机理的一个或多个步骤直接有系。这些参数或特性被普遍称为分子描述符。许多这种被普遍使用

的分子描述符，可能并没有直接的物理解释，记住这一点十分重要。对于相关模型，数据的统计

适应性由于这些限制可能比机理模型的要差。对机理并不一定完全理解，但可能掌握足够的信

息，树立使用这种方法的信心。对于相关模型，预测的可靠性会随着每一个被定义范围的缩小而

提高。比如像丙烯酸盐这类亲电体，反应度可能类似，可以使用仅基于 log Kow 参数的模型估计

一种“新的”化学物质的毒性。 
 A9.6.3.4  作为一个例子，含有一个与羟基(也就是丙烯基或炔丙基)功能共轭的双键或三键的
伯醇和仲醇，比为相应的饱和化合物的 QSAR 预测的毒性更大。这种行为被归为原亲电子机理，
这种机理涉及由普遍存在的乙醇脱氢酶到相应的 α、β-不饱和醛和酮产生的代谢活化作用，这些
不饱和醛和酮可通过 Michael 式接受体机理，起到亲电体的作用(Veith 等人，1989)。在存在乙醇
脱氢酶抑制剂的情况下，这些化合物的行为像其他乙醇一样，不会表现出过大的毒性，这符合机

理假设。 
 A9.6.3.5  在化合物的同系物范围以外时，情况很快变得更为复杂。比如简单的苯衍生物。
可认为一系列氯苯类似于一个同系物。三种同质异构二氯代苯的毒性可能没有太大的差别，因而

建立在其中一种异构体试验数据基础上的氯苯 QSAR 很可能是适当的。苯环上其他功能组被取代
会怎样？与脂肪醇不同，在苯环上增加羟基功能产生的苯酚，不再是中性的，而是一种可离子化

的酸性化合物，因为所产生的负电荷具有共振稳定性。由于这一原因，苯酚不具有真正麻醉剂的

作用。在苯酚中增加吸电子取代基(如氯原子)，会使这些化合物作为氧化磷酰化物去耦剂(如灭草
剂地乐酚)的作用有所改变。醛基被取代会通过亲电子机理导致毒性增加，因为这些化合物与氨
基，比如赖氨酸 ε-氨基起反应产生希夫氏碱加合物。同样，苄型氯化物作为一种亲电体与巯基形
成共价加合物。在对一种未经试验的化合物进行预测时，对这些和许多其他官能团的化学反应特

性，以及它们相互之间的交互作用，都应该进行仔细研究，并设法在化学文献中找这些记录

(Lipnick, 1991b)。 
 A9.6.3.6  考虑到在利用 QSAR 进行预测时的这些限制，最好将它作为确定试验优先顺序的
手段而不是作为试验替代手段使用，除非未试验化合物本身有一些机理信息可供使用。事实上，

在已知环境排放和环境接触的情况下仍无法作出预测，这本身就足以启动试验，或者为需要这种

决定的一类化学物质制定新 QSAR。QSAR 模型可以通过对这样一组数据的统计分析，比如回归
分析得到。最常用的分子描述符 log Kow可成为第一个尝试对象。 
 A9.6.3.7  相比之下，要得出基于机理的 QSAR 模型，需要对分子机理有所理解或作出工作
假设，并确定哪个或哪些参数可适当地模拟这些作用。应该记住，这与有关作用模式的假设是不

同的，它与生物/生理反应有关，而与分子机理无关。 

A9.6.4  在水生分类中使用 QSAR 

 A9.6.4.1  物质的下列固有特性与涉及水生环境的分类目的相关： 
(a) 正辛醇――水分配系数 log Kow； 

(b) 生物富集系数 BCF； 

(c) 可降解性――非生物和生物降解； 

(d) 对鱼类、水蚤和藻类的急性水生毒性； 

(e) 对鱼类和水蚤的慢性毒性。 
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 A9.6.4.2  试验数据总是优先于 QSAR 预测数据，但前提是试验数据是有效的，QSAR 用于
填补为进行分类缺少的数据。由于现有 QSAR 的可靠性和适用范围有着很大的差别，因此预测每
一个终点指标要使用不同的限制条件。但是，如果试验化合物属于一种人们对 QSAR 模型的预测
效用有一定信心的化学种类或结构类型(见上文)，那就值得将这一预测结果与试验数据进行比
较，因为利用这种方法来检验测量数据中的一些试验人为因素(如挥发、试验时间不够未能达到
平衡状态，以及水溶解度临界值)并非少见。这些人为因素常常会导致物质的分类低于其实际毒
性。 
 A9.6.4.3  在有两个或多个 QSAR 模型都可以使用，或者看起来可以使用的情况下，将这些
不同模型的预测结果用与预测结果与测量结果进行比较(如上面的讨论)相同的方式进行比较是有
益的。如果在这些模型之间不存在什么差异，结果有助于提高预测的有效性。当然，这也可能意

味着，所有模型的开发都是利用类似化合物的数据和采用类似的统计方法。另一方面，如果预测

结果出入很大，则需要对这一结果做进一步的检验。此外，还会存在这样一种可能性，也就是没

有哪一种方法可提供有效的预测。作为第一步，对用于得到每一种预测模型的化学物质结构和特

性应该进行检验，以确定任何模型所根据的化学物质是否在上述两个方面都与需要预测的化学物

质类似。如果一个数据集含有这样一种用于构建模型的类似物质，则应对数据库中该化合物的测

量数值与模型预测值的比较进行验证。如果结果与总体模型十分吻合，它很有可能就是可供使用

的最可靠的模型。同样，如果没有哪一种模型含有这种类似物质的试验数据，建议对有关化学物

质进行试验。 
 A9.6.4.4  美国环保局最近在它的网站上发表了一份题为“HPV 挑战项目中化学品类别的制
定”(Development of Chemical Categories in the HPV Challenge Program)的文件草案，建议利用化
学品类别“……针对美国 HPV 清单上的所有化学品，自动编辑一种甄别信息数据集(SIDS)……
(以提供)对化学物质的物理化学特性、环境命运以及对人类和环境的影响的初步评估所需的基本
甄别数据”(美国环保局，1999)。该清单包括“……为制定《毒性物质控制法》1990 年存量更新
规则(IUR)而报告的大约 2,800种 HPV化学品”。 
 A9.6.4.5  目前建议的一种方法“……在有科学根据的情况下……应该将有密切关系的化学
物质作为一个群体或者一个类别来考虑，而不是作为单个化学物质对它们进行试验。在采用这种

类别方法时，不需要为每一个 SIDS 终点指标，对每一种化学物质进行试验”。这种进行有限试
验法是正确的，条件是“……最终数据集必须允许人们通过类别成员之间的内插来评价未经试验

的终点指标。”建议中对定义这种类别和开发这种数据的过程作了说明。 
 A9.6.4.6  目前正在考虑的第二种较不数据密集的方法(美国环保局，2000a)是“……将 SAR
原理用于一种与一个或多个其特性已被清晰描述过的化学物质(“类似物质”)有密切关系的单个
化学物质”。第三种推荐方法包括使用“……类似物和类别组合方法…… (用于)单个化学物
质……(类似于)用于 ECOSAR(美国环保局，2000b)的。这是一种建立在 SAR 基础上的计算机程
序，可用于生成生态毒性值”。该文件还详细说明了在美国环保局新化学品项目中使用 SAR 方
法的历史，以及如何着手为采用这种 SAR方法而收集数据和进行数据分析。 
 A9.6.4.7  北欧部长理事会发表了一份题为“环境危险分类”的报告(Pederson 等人，1995)，
其中载有有关数据收集和解释的信息，以及标题为“用 QSAR 估计水溶解度和急性水生毒性”的
一节(5.2.8)。该节还讨论了物理化学特性的估计，其中包括 log Kow值。为了分类目的，建议用估

计方法来预测“……中性、有机、非反应和不可离子化化合物，比如乙醇、酮、乙醚、烃基和芳

基卤化物”的“最小急性水生毒性，这种方法也可用于芳香烃、卤化芳香烃和脂肪族烃以及硫化
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物和二硫化物，”正如经合组织以前的一份指导文件所援引的那样(经合组织，1995)。北欧的这
份文件还包括其中一些方法的计算机应用程序磁盘。 
 A9.6.4.8  欧洲生态毒理学和化学品毒理学中心(ECETOC)出版了一份题为“QSAR 在环境命
运和化学物质影响评估中的应用”的报告，其中描述了 QSAR 如何用于“……检查数据有效性或
填补数据空缺，以确定优先次序、进行风险评估和分类”(欧洲生态毒理学和化学品毒理学中
心，1998)。描述了 QSAR 如何用于预测环境命运和水生毒性。报告指出，“所涉及的用于[终点
指标的]连贯一致的数据集……[需要]有着明确规定的化学结构范围(“域”)……从中可以建立一
个训练集。”该文件还讨论了基于机理的模型的优点、统计方法在 QSAR 开发中的应用以及如何
对“异常值”作出评估。 

A9.6.4.9  辛醇－水－分配系数(Kow) 

 A9.6.4.9.1  计算机化方法，比如 CLOGP(美国环保局，1999)、LOGKOW(美国环保局，
2000a)和 SPARC(美国环保局，2000b)，可用于根据物质的化学结构直接计算 log Kow值。CLOGP
和 LOGKOW 是建立在群贡献累加的基础上，而 SPARC 则是建立在更为基本的化学结构算法的
基础上。在将计算值用于可在水中水解或发生其他化学反应的化合物时，应当小心谨慎，因为在

解释这种易发生反应的化合物的水生毒性试验数据的时候，需要考虑到这些转变。只有 SPARC
可以普遍地用于无机或有机金属化合物。在估计表面活性化合物、螯合物和混合物的 log Kow 或

水生毒性时，则需要采用一些特殊方法。 
 A9.6.4.9.2  离子化状态和非离子化(中性)状态的五氯苯酚和类似化合物的 log Kow 值都可以

计算。对某些反应分子(如三氯甲苯)，也有可能计算这些数值，但也需要考虑反应能力和后续的
水解。此外，对于这种可离子化的苯酚来说，pKa是第二个参数。在计算有机金属化合物 log Kow 
值的时候，可以使用特定模型，但在使用这些模型时应谨慎，因为有些这样的化合物在水中确实

是以离子状态存在的。 
 A9.6.4.9.3  对于具有极高亲脂性的化合物来说，采用长颈瓶摇动法测量的数值可达到大约 6
至 6.5, 使用缓慢搅拌法时，log Kow值可向上扩展到 8左右(Bruijn等人，1989)。即使外推到这些
方法所能测量的范围以外，计算也被认为是有用的。当然，应该时刻记住，如果 QSAR 毒性模型
是建立在具有较低 log Kow 值的化学物质基础上，预测本身也将是一种外推；事实上，人们知

道，在生物富集的情况下，与 log Kow值的关系在较高数值变成非线性关系。对于 log Kow值较低

的化合物，基群贡献也可以使用，但对于危害评估目的并不是非常有用，因为对于这些物质，特

别是 log Kow值是负数的物质，即使进入亲脂区的分配即使有也很少，而且正如 Overton报告的那
样，这些物质会通过渗透效应产生毒性(Lipnick, 1986)。 

A9.6.4.10  生物浓缩系数 BCF 

 A9.6.4.10.1  如果可以得到试验确定的 BCF 值，应将这些数据用于分类目的。生物浓度测量
必须使用纯样，在水溶解度范围内的试验浓度上进行，而且要经历足够的试验时间，以使在水中

和鱼体组织内的浓度达到稳态平衡。此外，在长时间的生物富集试验中，与 log Kow 的相关关系

会拉平并最终减小。在环境条件下，通过从食物和水中摄取两种方式，强亲指性化学物质在生物

体内积累，当 log Kow ≈ 6时，将切换到食物摄取方式。否则，log Kow值可同 QSAR模型一起用
作有机化合物生物积累潜力的预测手段。与这些 QSAR 的偏差往往反映化学物质在鱼体内新陈代
谢的程度的差异。因此，某些化学物质，比如邻苯二甲酸盐，在生物体内的积累会显著低于预测
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值，原因就在于此。此外，在将 BCF 预测值与使用放射性同位素标记的化合物检测值进行比较
时，应小心谨慎，因为所检测到的组织内浓度，可能是一种由母体化合物和代谢物甚或是共价键

连接的母体或代谢物的混合物。 
 A9.6.4.10.2  最好使用试验得到的 log Kow值。然而，大于 5.5 的比较老的长颈瓶摇动法检测
值不太可靠，在许多情况下，最好使用某些计算值平均数或利用缓慢搅拌法重新测量这些数据

(Bruijn等人，1989)。如果仍然有理由怀疑测量数据的准确性，则应使用 log Kow计算值。 

A9.6.4.11  可降解性――非生物和生物降解 

 用于水相中非生物降解的 QSAR 被狭义地定义为描述和反映特定化学物质种类和机理的线性
自由能量关系 (LFER)。比如，可以得到描述带有不同芳香环取代分子的苄型氯化物 (benzylic 
chlorides)水解过程的 LFER。这种狭义定义的 LFER 模型往往非常可靠，如果能够得到有关取代
分子的所需参数的话。光降解，也就是与紫外线起反应生成活性反应组分，可以从大气区间的估

计值外推得到。虽然这些非生物过程通常不能导致有机化合物的完全降解，但常常是重要的起

点，也可以作为比率极限。用于计算生物降解的 QSAR, 要么是针对具体化合物的(经合组织，
1995)，要么是像 BIODEG 程序一样的群贡献模型(Hansch 和 Leo, 1995；Meylan 和 Howard 
1995；Hilal等人，1994；Howard等人，1992；Boethling等人，1994；Howard和 Meylan 1992；
Loonen 等人，1999)。经过验证的特定化合物类别专用模型的应用范围非常有限，而群贡献模型
的应用范围要宽得多，但也仅限于含有模型结构的化合物。确认研究显示，目前可以得到的群贡

献模型作出的生物降解预测，可用于预测“不易于生物降解”(Pedersen 等人，1995；Langenberg
等人，1996；美国环保局，1993)，从而与水生危险分类“非快速降解”有关。 

A9.6.4.12  鱼类、水蚤和藻类的急性水生毒性 

 无反应、非电解有机化学物质的急性水生毒性(基线毒性)可很有把握地根据它们的 log Kow 
值预测，前提是没有检测到有亲电体、原亲电体或特殊的机理官能团(见上文)存在。但对于必须
预先选择适当的 QSAR 的特定毒物来说，仍然存在一些问题。由于目前还缺少简单明了的相关作
用模式鉴定标准，所以在选择适用模型的时候，需要专家根据经验作出判断。这样，如果使用的

是一种不合适的 QSAR, 将有可能导致相差几个数量级的预测错误，而就基线毒性来说，预测的
毒性会偏小，而不是偏大。 

A9.6.4.13  鱼类和水蚤的长期毒性 

 鱼类和水蚤的慢性毒性计算值不得用于推翻建立在急性毒性试验数据基础上的分类结果。目

前只有几种有效的模型可用于计算鱼类和水蚤的长期毒性。这些模型仅以 log Kow 相关关系为基

础，其应用限于无反应、非电解有机化合物，不适合用于长期接触条件下，具有特殊作用模式的

化学物质。慢性毒性值的可靠估计取决于能否正确地辨别非特异性和特异性慢性毒性机理；否

则，预测的毒性将会相差几个数量级。需要注意的是，虽然对于许多化合物来说，在慢性毒性试

验中过大的毒性 4 与急性试验中过大的毒性之间存在相关关系，但并不总是这样。 

                                                      
 4  过剩毒性, Te =(预测基线毒性)/检测到的毒性。 
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A9.7  金属和金属化合物分类 

A9.7.1  导  言 

 A9.7.1.1  物质统一分类制度是一种基于危害的制度，危害识别的基础是物质的水生毒性以
及有关降解和生物积累行为的信息(经合组织，1998)。由于本文件只涉及与给定物质有关的危
害，当这种物质在水柱中溶解的时候，由这种危害源引起的接触会受到该物质在水中的溶解度和

在水生环境中生活的物种生物药效率的限制。因此，金属和金属化合物的危险分类办法只适用于

有金属和金属化合物可利用时(也就是以溶解的金属离子存在，比如，以 M-NO3 存在时的 M+)所
引起的危害，而不考虑与没有在水柱中溶解，但仍可能具有生物药效的金属和金属化合物的接

触，比如在食物中的金属。本节也不考虑下列金属化合物的非金属离子(比如 CN-)，它们可能具
有毒性，或者可能属于有机物质，并可能导致生物积累或持续危害。对于这些金属化合物，非金

属离子的危害也必须考虑。 
 A9.7.1.2  在加入金属和/或金属化合物后可能存在于溶液中的金属离子水平在很大程度上取
决于下列两个过程：一是它能够溶解的程度，也就是它的水溶解度；二是它与介质发生反应转化

成水溶性状态的程度。在本指导中被称为“转化”的后一过程发生的速率和程度，在不同的化合

物和金属自身之间可能有很大差别，它们是确定合理的危险分类的重要因素。在可以得到转化数

据的情况下，在决定分类时，应将它们考虑进去。附件 10中给出了用于确定转化速率的协议。 
 A9.7.1.3  一般说来，人们认为，物质溶解速率与其固有毒性的确定不相关。然而，对于金
属和许多溶解性很差的无机金属化合物，要利用正常溶解技术使其溶解是如此困难，以致于溶解

和转化这两个过程无法分辨。因此，在化合物的溶解性非常差，采用正常溶解手段所能达到的溶

解度水平无法超过可得的 L(E)C50 值的情况下，就必须考虑转化率和转化程度。转化将受到许多

因素的影响，特别是与 pH 值、水的硬度、温度等有关的介质特性。除这些特性以外，其他因
素，比如试验物质的微粒大小和比表面积，与介质接触时间的长短，当然还包括处于介质中的物

质的负荷质量或表面积，都对确定水中溶解金属离子水平起一定的作用。因此，在一般情况下，

转化数据只有按照附件 10中给出的标准协议得到的，方可认为是可靠的，能够用于分类目的。 
 A9.7.1.4  该协议的目的是对主要变量进行标准化，以使溶解离子水平与添加物质负荷之间
存在直接关系。正是这种负荷水平可产生与现有 L(E)C50 相等的金属离子水平，然后用它来确定

适用于分类目的的危险类别。附件 10 详细介绍了试验方法。在使用根据试验协议得到的数据时
应采取的策略，以及应用该策略需要的数据要求，都将予以说明。 
 A9.7.1.5  在考虑易于溶解和不易溶解的金属和金属化合物分类的时候，有许多因素需要确认。
正如在 4.1节中定义的那样，“降解”一词指的是有机分子的分解。对于无机化合物和金属来说，很
显然，在有机物质中考虑和使用的降解概念意义不大或者根本没有意义。更确切地说，物质可以通

过正常的环境过程转化，而增加或者减小毒性物种的生物药效率。同样，log Kow 值不能被视为衡量

积累潜力的一个指标。但是，一种物质或一种毒性代谢物/反应产物可能不会从环境中很快消失和/或
可能在生物体内积累起来的概念，既适用于有机物质，也适用于金属和金属化合物。 
 A9.7.1.6  可溶形态的物种形成可能受到 pH值、水硬度和其他变量的影响，有可能产生具有
更大或更小毒性的特殊形态的金属离子。此外，有许多过程(比如矿化和隔离)可使金属离子从水
柱中无法得到。有时候，这些过程可能很快，快到在评估慢性分类时可认为它们与降解过程类

似。然而，金属离子从水柱中分离出来进入其他环境介质，并不一定意味着它们不再具有生物药

效，也不意味着金属将永远无法再得到。 
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 A9.7.1.7  在范围十分广泛的环境相关条件下，金属离子从水柱中分离的程度，或者金属已经
或能够转变成较小毒性或者无毒性形态的程度方面的信息常常得不到。因此，需要作出许多假设，

以便帮助进行分类。如果可得数据表明与这些假设之间存在出入，可以修改假设。首先，可以假

设，金属离子一旦在水中就不会从水柱中很快分离，因此，这些化合物不能满足标准。所根据的是

这样一个假设，虽然可以出现物种形成，但原物种在环境相关条件下仍可得到。如前所述，情况不

一定总是这样，但对于支持在 28 天试验过程中生物药效出现变化的任何现有证据，都应进行认真
审查。金属和无机金属化合物的生物积累是一个复杂过程，在使用生物积累数据时应小心谨慎。生

物积累标准的应用应针对具体情况加以考虑，同时还应充分考虑到所有的现有数据。 
 A9.7.1.8  可作出的进一步假设是，这是一种谨慎做法，也就是，如没有特定金属化合物的
任何溶解数据，不管是检测数据还是计算数据，假设该物质具有足够的溶解性，可在 L(E)C50 水

平产生毒性，因此可按其他可溶解盐的分类办法进行分类。同样，情况显然并不总是这样，所

以，生成适当的溶解数据不失为一种明智的做法。 
 A9.7.1.9  本节讨论的是金属和金属化合物。在这份指导文件里，金属和金属化合物具有如
下一些特点，因此，有机金属化合物不在本节讨论范围之内： 

(a) 金属，M0, 当处于元素状态时，不能溶解于水，但可以转化成有效状态。这意味
着，金属处于元素状态时可与水或一种弱含水电解质发生反应，形成可溶阴离子或

阳离子产物，而且在这一过程中，金属将被氧化或者从中性或零氧化状态转化到较

高的状态； 
(b) 在简单的金属化合物中，比如氧化物或硫化物，金属已经处于氧化状态，因此，当
化合物进入水介质后，不大可能出现进一步的金属氧化作用。 

 然而，虽然氧化作用可能不改变，但与介质之间发生的反应可能会产生更多的可溶解形态。

很难溶解的金属化合物可被认为是一种溶解产物可以计算，而且可以通过溶解产生少量有效形态

的化合物。但是，应该承认，最终溶解浓度可能受到许多因素的影响，其中包括在转化/溶解试
验过程中沉淀下来的某些金属化合物的溶解产物，比如氢氧化铝。 

A9.7.2  水生毒性数据和溶解度数据在分类中的应用 

A9.7.2.1  水生毒性数据的解释 

 A9.7.2.1.1  根据公认协议进行的水生毒性研究，通常应被视为有效，可用于分类目的。对
于在为分类目的评估水生毒性数据点时经常遇到的一般性问题，还应参考 A9.3节。 
 A9.7.2.1.2  金属络合和物种形成 
 A9.7.2.1.2.1  特定金属在溶液中的毒性，似乎主要取决于(但并不完全限于)溶解的自由金属
离子水平。包括碱度、离子强度和 pH 值在内的非生物因素，可能会以下列两种方式影响金属毒
性：(一) 影响金属在水中的化学产物形成(并因此影响生物药效)和(二) 影响生物组织对有效金属
的摄取和结合。 
 A9.7.2.1.2.2  在物种形成具有重要意义的情况下，有可能模拟金属不同形态的浓度，包括可
能产生毒性的形态。用于对接触浓度进行定量分析、能够区别一种试验物质的复杂和不复杂成分

的方法，并不一定可得或经济。 
 A9.7.2.1.2.3  金属在试验介质和中性环境中经过配位形成的有机和无机配位体，可根据金属
形成模型作出估计。金属形成模型(包括 pH值、硬度、DOC和无机物质)，比如 MINTEQ (Brown
和 Allison, 1987)、WHAM(Tipping, 1994)和 CHESS(Santore和 Driscoll, 1995)，可用于计算金属离
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子的不复杂和复杂成分。做为一种选择，生物配位体模型(BLM)，可计算在生物体水平上造成毒
性效应的金属离子浓度。BLM 模型目前只对为数有限的金属、生物体和终点指标有效(Santore 
和 Di Toro, 1999)。用于描述介质中的金属络合物的模型和公式，应始终明确报告，以便于将它
们转化回到自然环境中(经合组织，2000)。 

A9.7.2.2  可溶解性数据的解释 

 A9.7.2.2.1  在考虑现有溶解性数据时，应评估它们是否有效和适用，能够用于识别金属化
合物的危害。特别是，应该了解生成这些数据的 pH值。 
 A9.7.2.2.2  现有数据的评估 
 现有数据将具有下列三种形式。某些经过充分研究的金属，会有有关各种无机金属化合物的

溶度积和/或溶解性数据。也有可能会知道溶解性的 pH 值关系。然而，对于许多金属或金属化合
物来说，很有可能现有信息只是描述性的，比如不易溶解。遗憾的是，有关这些描述性词汇所指

的溶解度范围的(一致)指导非常之少。在这些是唯一可得到的信息的情况下，或许有必要利用转
化/溶解协议(附件 10)生成所需要的溶解度数据。 
 A9.7.2.2.3  评价金属化合物可溶解性的甄别试验 
 在没有可溶解性数据的情况下，一种建立在 24 小时高负荷率基础上的简单的可溶解性评价
“甄别试验”，可象转化/溶解协议(附件 10)中所描述的用于金属化合物。甄别试验的作用是识别
那些或者分解或者快速转化的金属化合物。由于很难将它们与溶解形态区分开来，因此，可根据

溶解离子浓度进行分类。在可以从转化和分解协议详细描述的甄别试验中得到数据的情况下，应

使用在试验的整个 pH 值范围内所得到的最大溶解度。如果无法得到整个 pH 值范围内的数据，
则应参照适当的热动力学物种形成模型或其他适当方法，检查是否已实现这一最大溶解度(见
A9.7.2.1.2.3)。应该指出，这种试验只能用于金属化合物。 
 A9.7.2.2.4  评价金属和金属化合物溶解性的完全试验 
 这部分研究的第一步是，同甄别试验一样，对试验研究过程中的 pH 值进行评估。在一般情
况下，应在溶液中溶解的金属离子浓度达到最大的 pH 值进行完全试验。在这种情况下，可根据
为甄别试验给出的同一试验指导选择 pH值。 
 根据完全试验得到的数据，有可能在 7 天后，为试验中采用的三种负荷(也就是 1 毫克/升为
“小负荷”，10 毫克/升为“中等负荷”，100 毫克/升为“大负荷”)中的每一种生成金属离子在
溶液中的浓度值。如果试验的目的是为了评价一种物质的长期危害，则在合适的 pH 值进行的小
负荷试验，可以延长到 28天。 

A9.7.2.3  水生毒性数据与溶解性数据的比较 

 应通过比较水生毒性数据和溶解度数据，作出是否对一种物质进行分类的决定。如果超过

L(E)C50值，不论毒性和分解数据是否在同一 pH 值，而且如果这是仅有的可得数据，则应对物质
进行分类。如果可以得到其他溶解度数据，表明溶解浓度在整个 pH 值范围内均不会超过

L(E)C50，则不能根据其溶解状态进行分类。这可能需要使用一些来自生态毒性试验或适用的生物

药效率影响模型的补充数据。 
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A9.7.3  环境转变的评估 

 A9.7.3.1  从金属的一种类型的金属到另一种类型的环境转化，并不构成适用于有机化合物
的降解，但可能增加或减少毒性物质的有效性和生物药效率。然而，由于自然发生的地球化学过

程造成的结果，金属离子可从水柱中分隔出来。尽管有关水柱滞留时间、水－沉淀物界面上的过

程(比如沉淀和活化作用)的数据相当多，但目前还没有合并成有意义的数据库。然而，使用上面
A9.7.1中讨论的原则和假设，有可能将这种方法也用于分类目的。 
 A9.7.3.2  对这种评估很难给出指导，通常要针对具体情况进行评估。然而，应考虑下列情况： 

(a) 变成非有效形态的物种形成改变，但是，出现相反方向变化的可能性也应考虑； 
(b) 转变为一种比正在考虑的金属化合物的溶解度低得多的金属化合物。 

 建议小心谨慎，见 A9.7.1.5和 A9.7.1.6。 

A9.7.4  生物积累 

 A9.7.4.1  虽然 log Kow 可准确预测某些类型的有机化合物，比如无极性有机物质的 BCF
值，它当然对无机物质，比如无机金属化合物无相关性。 
 A9.7.4.2  金属的摄取和净化率机理是非常复杂多变的，目前还没有一种一般模型对它进行
描述。因此，应根据分类标准，针对具体情况，通过专家判断，对金属的生物积累作出评价。 
 A9.7.4.3  虽然 BCF 能够预示生物积累潜力，但在解释金属和无机金属化合物的 BCF 测量值
的时候，可能会有多种复杂因素。对于某些金属和无机金属化合物，水浓度和某些水生生物体内的

BCF 值之间是反比关系，因此在使用生物浓度数据的时候，应小心谨慎。这对于生物体所必需的
金属来说特别重要。生物体所必需的金属，能够在需要这种金属的生物体内进行主动调节。由于生

物体的营养需求可能高于环境浓度，因此，这种主动调节可导致较高的 BCF 以及 BCF 和金属在水
中的浓度之间的反比关系。在环境浓度比较低的情况下，较高的 BCF 可能是一种摄取金属物质以
满足营养需求的自然结果，在这种情况下，可视为正常现象。此外，如果生物体调节内部浓度，则

BCF 测量值可能随着外部浓度的增加而降低。当外部浓度过高，以至于超过某一个阈值水平，或
者抑制了调节机制时，将会对生物体产生有害影响。同样，一种金属可能是一种特定生物体所必需

的，但不一定是其他生物体所必需的。因此，在一种金属不是不可少的情况下，或者当一种必不可

少的金属浓度高于营养水平时，应对生物积累潜力和环境问题给予特别的考虑。 

A9.7.5  金属和金属化合物分类标准的应用 

A9.7.5.1  金属和金属化合物分类办法介绍 

 A9.7.5.1.1  金属和金属化合物分类办法将在下面说明，并以图示形式汇总在图 A9.7.1 中。
这种利用数据作出判定的分类办法中包括几个不同的阶段。制订分类办法的目的不是生成新数

据。在没有有效数据可供使用的情况下，应使用所有的现有数据和专家判断。 
 在下面几节中，L(E)C50指的是用于选择金属或金属化合物分类类别的数据点。 
 A9.7.5.1.2  在考虑金属化合物的 L(E)C50 数据时，重要的是确保用作分类根据的数据点应以

待分类的金属化合物分子量表示。这被称为分子量修正。所以，大多数金属数据，比如，都以金

属的毫克/升表示，但这一数值需要根据相应的金属化合物重量进行调整。因此： 
L(E)C50金属化合物=金属的 L(E)C50×(金属化合物分子量/金属原子量) 

NOEC数据也需要根据相应的金属化合物重量进行调整。 
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A9.7.5.2  金属分类办法 

 A9.7.5.2.1  当我们所关心的金属离子的 L(E)C50值大于 100 毫克/升时，不需要在分类过程中
进一步考虑这种金属。 
 A9.7.5.2.2  当我们所关心的金属离子的 L(E)C50 值<100 毫克/升时，必须考虑与这些离子能
够从金属中产生的速率和程度有关的现有数据。这种数据若要有效和有用，就必须是用转化/溶
解协议(附件 10)获得的。 
 A9.7.5.2.3  在没有这些数据，也就是没有充分有效的明确数据表明将不会发生向金属离子转化
时，应使用安全网分类(慢性第 4类)，因为已知的这些溶解形态的可分类毒性会引起充分的关注。 
 A9.7.5.2.4  在可以得到来自溶解协议的数据时，应按下列规则将这些结果用于协助分类： 

A9.7.5.2.4.1  7天转化试验 

 如果溶解金属离子浓度在 7 天试验期后(也可以早一些)超过 L(E)C50 水平，应利用下列分类

办法取代金属的缺省分类： 
(a) 如果低负荷率的溶解金属离子浓度>L(E)C50，划为急性第 1 类。也划为慢性第 1

类，除非有证据表明从水柱中快速隔离，而且没有生物积累； 
(b) 如果中等负荷率的溶解金属离子浓度>L(E)C50，划为急性第 2 类。也划为慢性第 2

类，除非有证据表明从水柱中快速隔离，而且没有生物积累； 
(c) 如果高负荷率的溶解金属离子浓度>L(E)C50，划为急性第 3 类。也划分为慢性第 3

类，除非有证据表明从水柱中快速隔离，而且没有生物积累。 

A9.7.5.2.4.2  28天转化试验 

 如果 A9.7.5.2.4.1 描述的分类过程导致划为慢性第 1 类，则不需要作进一步的评估，因为金
属的分类不会考虑任何进一步的信息。 
 在所有其他情况下，进一步的数据可能是通过溶解/转化试验得到的，以便证明分类结果可
以修改。如果被划为慢性第 2、第 3 或第 4 类的物质，溶解金属离子浓度在低负荷率水平上，在
总计 28天的试验期后<长期 NOEC值，则分类应该取消。 

A9.7.5.3  金属化合物分类办法 

 A9.7.5.3.1  当所关心的金属离子 L(E)C50 值>100 毫克/升时，在分类过程中不需要进一步考
虑金属化合物。 
 A9.7.5.3.2  如果溶解度 ≥ L(E)C50, 根据可溶解离子进行分类。 
 A9.7.5.3.2.1  水溶解度(通过比如 24 小时溶解甄别试验测量；或者比如根据溶解产物估计)>
溶解金属离子浓度的 L(E)C50 值的所有金属化合物，均被视为易于溶解的金属化合物。由于溶解

度测量条件可能与急性毒性测量条件有显著差别，因此对于溶解度接近急性毒性值的化合物，应

谨慎对待。在这种情况下，最好优先选用溶解甄别试验结果。 
 A9.7.5.3.2.2  易于溶解的金属化合物根据 L(E)C50进行分类(需要时可作分子量修正)： 

(a) 如果溶解金属离子的 L(E)C50 值<1 毫克/升，划为急性第 1 类。也划为慢性第 1
类，除非有证据表明从水柱中快速隔离，而且没有生物积累； 

(b) 如果溶解金属离子的 L(E)C50值>1 毫克/升，但<10 毫克/升，划为急性第 2 类。也划
为慢性第 2类，除非有证据表明从水柱中快速隔离，而且没有生物积累； 
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(c) 如果溶解金属离子的 L(E)C50值>10 毫克/升和<100 毫克/升，划为急性第 3 类。也
划为慢性第 3类，除非有证据表明从水柱中快速隔离，而且没有生物积累。 

A9.7.5.3.3  如果溶解度<L(E)C50，划为缺省慢性第 4类 

 A9.7.5.3.3.1  在分类标准中，将不易溶解金属化合物定义为已知溶解度(通过比如 24 小时溶
解甄别试验检测；或者比如根据溶解产物估计)小于溶解金属离子的 L(E)C50 值的金属化合物。如

果不易溶解金属化合物的金属溶解形态的 L(E)C50 值<100 毫克/升，而且该物质可被视为不易溶
解，应使用缺省安全网分类(慢性第 4类)。 

A9.7.5.3.3.2  7天转化试验 

 对于利用缺省安全网分类办法分类的不易溶解金属化合物，也可以使用来自为期 7 天的转化
/溶解试验的更为详细的数据。这些数据应包括在低、中和高负荷率下的转化水平。 
 如果溶解金属离子浓度在 7 天试验期后(也可以早一些)超过 L(E)C50 的水平，则应利用下列

分类办法取代金属的缺省分类： 
(a) 如果低负荷率的溶解金属离子浓度>L(E)C50，划为急性第 1 类。也划为慢性第 1

类，除非有证据表明从水柱中快速隔离，而且没有生物积累； 
(b) 如果中等负荷率的溶解金属离子浓度>L(E)C50，划为急性第 2类。也划为慢性第 2

类，除非有证据表明从水柱中快速隔离，而且没有生物积累； 
(c) 如果高负荷率的溶解金属离子浓度>L(E)C50，划为急性第 3 类。也划为慢性第 3

类，除非有证据表明从水柱中快速隔离，而且没有生物积累。 

A9.7.5.3.3.3  28天转化试验 

 如果 A9.7.5.3.3.2 描述的分类过程导致划为慢性第 1 类，则不需要作进一步的评估，因为金
属化合物的分类不会考虑任何进一步的信息。 
 在所有其他情况下，进一步的数据可能是通过为期 28 天的溶解/转化试验得到的，以便证明
分类结果可以修改。如果被划为慢性第 2、第 3 或第 4 类的不易溶解金属化合物，溶解金属离子
浓度在低负荷率水平上，在总计 28天的试验期后<长期 NOEC值，则分类应该取消。 

A9.7.5.4  粒度和表面积 

 A9.7.5.4.1  粒度，或者还有表面积，是至关重要的参数，因为试验物质粒度或表面积的任
何变化，可能引起在给定的时间窗口内释放的金属离子水平的显著变化。因此，在转化试验中粒

度或表面积是固定的，以使比较性分类能够仅建立在负荷水平上。在一般情况下，在生成分类数

据时，要使用市场上所能得到的最小的颗粒，以确定转化程度。有时也会出现这样的情况，所生

成的有关某一特定金属粉末的数据被认为不适用于大块物质的分类。比如，在能够证明试验粉末

是一种结构上不同的物质(比如不同的结晶结构)和/或是通过特殊工艺生产的，不能从大块金属生
成的情况下，大块物质的分类可根据更具代表性的粒度或表面积进行的试验，如果能够得到这样

的数据。粉末可根据从粉末得到的数据另外分类。然而，在正常情况下，不能指望对同一种金属

给出两个以上的分类建议。 
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 A9.7.5.4.2  对于粒度小于 1 mm缺省直径的金属，可针对具体情况进行试验。通过不同的工
艺技术生产的金属粉末，或者粉末比块状物质有更高的溶解率(或反应率)从而导致更严格的分类
的情况，就是一个例子。 

A9.7.5.4.3  下表给出取决于被评估物质的试验物质粒度： 

类  型 粒  度 备  注 

金属化合物 市场上出售的最小代表性粒度 从不大于 1 mm 

金属－粉末 市场上出售的最小代表性粒度 如果产生不同的结晶/形态特性，则需要考虑其他来源 

金属－块状物 1 mm 如果有充分的理由，可以改变缺省值 

 A9.7.5.4.4  对于某些金属形态，有可能利用转化/溶解协议(经合发组织 2001)得到规定时间
间隔后的金属离子浓度之间的相关关系，这一关系用所试验形态的表面积负荷的函数表示。在这

种情况下，可利用 Skeaff 等人(2000)推荐的临界表面积方法，估计不同粒度的金属的溶解金属离
子浓度水平(见附录六第 5 部分“金属和金属化合物”的参考文献)。也就是说，从这种相关关系
和与适当毒性数据的联系中，或许可以确定向介质中释放 L(E)C50 的物质的临界表面积，然后再

将临界表面积转化为用于危害识别的低、中、高质量负荷。虽然这种方法通常不用于分类，但可

以为标签和下游判定提供有用信息。 
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否(金属) 

是 

 
   
   否 
 

图 A9.7.1：金属和金属化合物分类办法 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

本框仅适用于金属化合物 

金属或金属化合物 

溶解金属离子的 L(E)C50 > 100mg/l 

 金属化合物溶解度 
 ≥ 来自现有数据的 L(E)C50 

 24 小时转化/溶解试验显示浓度 
≥ 溶解形态的 L(E)C50 

可得到 7天转化/溶解完全试验数据 

低负荷率浓度≥  
溶解形态的 L(E)C50 

高负荷率浓度≥  
溶解形态的 L(E)C50 

不分类 

根据作了分子量修正的金

属离子 L(E)C50进行急性和

慢性毒性分类(见 A9.7.5.1) 

分类 

急性 1

分类 

急性 2 

分类 
急性 3 

也划为慢性 1，除非有证据表明快
速隔离，而且没有生物积累 

否（金属化合物） 

是

否或无数据 

是 

是 

否 

也划为慢性 2，除非： 
(1) 有证据表明快速隔离，而且没有
生物积累; 或者 

(2) 转化/溶解完全试验表明在 28 天后
低负荷率浓度≤溶解形态的长期
NOECs 

划为慢性 4，除非有证据表明，转化 /溶解完全试
验表明在 28天后的浓度≤溶解形态的长期 NOECs 

 否 

否 

是 

是 

是 

也划为慢性 3，除非： 
(1) 有证据表明快速隔离，而且没有
生物积累; 或者 

(2) 转化/溶解完全试验表明在 28 天
后低负荷率浓度≤溶解形态的长
期 NOECs 

 

中等负荷率浓度≥  
溶解形态的 L(E)C50 

否 
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附 件 9 

附 录 一 
有机物质可降解性的确定 

 1.  有机物质可通过非生物或生物过程，或者两者的组合降解。目前有许多确定降解的标准
方法或试验。下面将介绍其中一些方法的基本原则。本文不想对降解性试验方法做一个全面的综

述，而只想将其中一些方法用于水生危险分类。 

2.  非生物可降解性 

 2.1  非生物降解包括化学转化和光化学转化。通常，非生物转化将产生其他有机化合物，
但不会导致完全矿化(Schwarzenbach 等人，1993)。化学转化被定义为一种在没有光和没有生物体
的媒介情况下发生的转化，而光化学转化需要有光。 
 2.2  在水生环境中的重要化学转化过程包括水解、亲核取代、消失、氧化和还原反应
(Schwarzenbach 等人，1993)。其中，水解常常被视为一种最重要的转化形式，现有国际上的试验
准则一般也只有关于这种转化形式的准则。化学物质的非生物降解试验常常采用在标准化条件下

确定转化率的形式。 

2.3  水  解 

 2.3.1  水解是亲核体(nucleophile)H2O 或 OH-与化学物质发生反应，化学物质的一个(离开)的
原子团与一个 OH 基交换。许多化合物，特别是酸的衍生物，容易发生水解。水解既可以是非生
物的，也可以是生物的，但对于试验来说，则只考虑非生物水解。水解可在不同的 pH 值通过相
同的机理发生，有中性、酸性或碱性催化的水解，而且水解率可能在很大程度与 pH值有关。 
 2.3.2  目前，一般有两种评价非生物水解的准则，经合组织试验准则 111“水解随着 pH 值
变化”(相当于 OPPTS 835.2110)和 OPPTS 835.2130“水解随着 pH值和温度变化”。在经合组织
试验准则 111 中，确定在纯缓冲水中不同 pH 值的总体水解率。试验分为两部分。初步试验用于
对水解率未知的化学物质进行试验；详细试验用于对已知是水解不稳定的化学物质或初步试验表

明可快速水解的化学物质进行试验。在初步试验中，在 50℃环境中通常可以检测的 pH 值范围内
(pH 值为 4、7 和 9)，在试验 5 天后，检测缓冲液中的化学物质浓度。如果化学物质浓度减小不
到 10%，则该物质被认为是水解稳定的，否则可考虑进行详细试验。在详细试验中，通过检测化
学物质浓度随时间的变化，确定在三个 pH 值(4、7 和 9)水平上的总体水解率。水解率应在不同
温度下确定，以便有可能内插或者外推到与环境相关的温度。OPPTS 835.2130试验在试验设计方
面几乎与经合组织试验准则 111一样，主要不同之处是对数据的处理。 
 2.3.3  应该注意的是，除水解以外，试验确定的水解率常数中包括其他所有可能在给定试验
条件下在没有光照的情况下发生的非生物转化。现已发现，在自然水和纯水中的水解率在很大程

度上是一致的(OPPTS 835.2110)。 
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2.4  光解作用 

 2.4.1  目前，没有关于水生环境光降解的经合组织准则，但有一份关于水生环境直接光解作
用的指导文件(经合组织，1997)。该指导文件的目的是为一份计划制订的准则奠定基础。根据该
指导文件中给出的定义，水中化合物的光转化可以是一次或二次光转化的形式。一次光转化(光
解)又可进一步细分为直接和间接光解。直接光转化(光解)是化学物质吸收光线后的直接结果是发
生转化的情况。间接光转化是其他受激物质将能量、电子或 H-原子转移给化学物质从而导致转化

(激活光解)的情况。二次光转化则是这样的情况：化学物质与反应性短寿命物种之间发生化学反
应，比如羟基、过氧基(peroxy radicals)，或在有光照的情况下通过与受激物质，如受激腐殖酸或
棕黄酸或硝酸盐反应而产生的单态氧。 
 2.4.2  目前涉及水中化学物质光转化的现有准则只有两个，那就是 OPPTS 835.2210“日照
作用下的水中直接光解率”和 OPPTS 835.5270“间接光解甄别试验”。OPPTS 835.2210 试验采
用分层法。在第 1 层中，最大直接光解率常数(最小半衰期)根据测量得到的摩尔吸光系数计算。
在第 2 层，分为两个阶段。第 1 阶段，化学物质在日光照射下被光解，得到一个近似的光解率常
数。在第 2 阶段，利用一个能够定量测定实际照射到化学物质上的光照强度的曝光表，确定更为
准确的光解率常数。从测量参数，可计算在不同温度下和不同纬度上的实际直接光降解率。这种

降解率只适用于水体的最上层，比如在水面下 50 cm以内，而且只适用于饱含空气的纯水。很显
然，这在实际环境中是不存在的。然而，利用包括自然水中空气减少和其他相关因数的计算机程

序，可将这些结果推广到其他环境条件下。 
 2.4.3  OPPTS 835.5270 甄别试验涉及化学物质在含有腐殖质的水中的间接光解。试验原则
是，在暴露于日光下的自然水中，测量的光转化率将包括直接和间接光转化，而只有直接光转化

才会在纯水中发生。因此，根据附件 9 指导文件所下的定义，在纯水中的直接光降解率和在自然
水中的总体光降解率之差，是间接光解和二次光降解之和。在实际试验过程中，从市场上得到的

腐殖质用于配制含有腐殖质的人造水，以模拟自然水。应该注意的是，所确定的间接光转化率，

只对确定这一转化率时的季节和所在纬度有效，而不能将这些结果照搬到其他季节和纬度上。 

3.  生物可降解性 

 3.1  下面仅对各种试验方法做一个概述。如需更详细的信息，可查阅内容丰富的经合组织
生物降解试验详细综述(OECD, 1995)。 

3.2  易于生物降解性 

 3.2.1  现已有多个组织制订了用于确定有机物质易于生物降解性的标准试验方法，其中包括
经合组织(经合组织试验准则 301A-F)、欧盟(C.4 试验)、OPPTS (835.3110)和 ISO (9408、9439、
10707)。 
 3.2.2  易于生物降解试验是有严格要求的试验，为生物降解和环境适应提供有限的机会。试
验应确保满足下列基本试验条件： 

(a) 较高的试验物质浓度(2-100毫克/升)； 
(b) 试验物质是唯一的碳和能源； 
(c) 接种体浓度从低到中(104-108细胞/毫升)； 
(d) 不允许接种体的预适应； 
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(e) 28天试验期(MITI I方法(经合发组织试验准则 301 C)除外)降解发生试验窗口为 10
天； 

(f) 试验温度<25℃；并且 
(g) 通过水平为 70%(DOC 去除)或 60%(O2需要量或 CO2产生量)，表示完全矿化(假设

试验物质的残余碳变成不断增长的生物量)。 
 3.2.3  假设在易于生物降解试验中的一个试验得到的正结果表明物质将在环境中快速降解
(经合组织试验准则)。 
 3.2.4  传统的 BOD5试验(比如 EU C.5试验)也可以表明一种物质是否易于降解。在这种试验
中，在为期 5天的时间内将相对生物化学需氧量与理论需氧量(ThOD)进行比较。如果无法得到理
论需氧量，则与化学需氧量(COD)比较。试验在 5 天内完成，因此，建议的危害分类标准确定的
50%通过水平，低于易于生物降解试验的水平。 
 3.2.5  海水中的生物降解甄别试验(经合组织试验准则 306)，可被视为与易于生物降解试验
平行的海水试验。达到经合组织试验准则 306 规定的通过水平(也就是>70% DOC 去除量或>60%
理论需氧量)的物质，可被视为易于生物降解物质，因为在海水中的降解潜力通常低于淡水降解
试验结果。 

3.3  固有生物降解 

 3.3.1  固有生物降解试验是设计用于评价一种物质是否具有任何生物降解潜力。经合组织试
验准则 302A-C试验、欧盟 C.9和 C.12试验，以及 ASTM E 1625-94试验，都属于这类试验。 
 3.3.2  有助于评价固有生物降解潜力的基本试验条件包括： 

(a) 试验物质与接种体有较长的接触期，以便于在试验期内产生适应性； 
(b) 较高的微生物浓度； 
(c) 有利的物质/生物量比例。 

 3.3.3  固有试验得到的正结果表明，试验物质不会在环境中无限期地存在下去，但不能假设
会发生快速和完全的生物降解。显示超过 70%矿化的结果表示存在最终生物降解的可能，大于
20%的降解表示存在固有的一次生物降解，而小于 20%的结果则表示物质将长久存在下去。这
样，负结果意味着，应假设无生物降解性(持续存在)(经合组织试验准则)。 
 3.3.4  在许多固有生物降解试验中，只测量试验物质的消失。这样的结果仅仅表明存在一次
生物降解，而不是完全矿化。因此，有可能形成一些或多或少的持续降解产物。物质的一次降解

并不能表明在环境中的最终降解。 
 3.3.5  经合组织固有生物降解试验的试验方法有很大的不同。特别是 MITI II试验(经合组织
试验准则 302C)采用的接种体浓度只比相应的 MITI I易于生物降解试验(经合组织试验准则 301C)
浓度高 3 倍。Zahn-Wellens 试验(经合组织试验准则 302B)也是相对较“弱”的固有试验。然而，
虽然这些试验中的降解潜力并没有比易于生物降解试验中的强很多，但结果不能外推到易于生物

降解试验中和水生环境中的条件。 

3.4  水生模拟试验 

 3.4.1  水生模拟试验的目的是模拟在特定水生环境下的生物降解过程。作为标准水生环境降
解模拟试验的一个实例，或许可提及采用地表水或地表水/沉淀悬浮液的 ISO/DS14592 长颈瓶摇
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动分批试验(Nyholm 和 Toräng, 1999)、通过长颈瓶摇动衰减法进行的生物降解 ASTM E 1279-89 
(95)试验和类似的 OPPTS 835.3170试验。这些试验方法通常被称为河流消沉试验。 
 3.4.2  确保水生环境条件模拟的试验特点： 

(a) 将天然水(和沉淀物)样品用作接种体；并且 
(b) 采用低浓度试验物质(1-100 µg/l)，确保一级降解动力。 

 3.4.3  建议使用放射性同位素示踪试验化合物，因为这有助于确定最终降解。如果通过化学
分析方法仅仅确定了试验物质消失，则只确定了一次可降解性。从观察降解动力学，可以得到降

解率常数。由于试验物质浓度低，因此可假设一级降解动力将起主导作用。 
 3.4.4  也可以通过用天然沉淀物模拟沉淀物区间内的条件来进行试验。此外，通过对样本进
行消毒，可确定试验条件下的非生物降解。 

3.5  STP模拟试验 

 目前也有一些试验方法可用于模拟污水处理厂(STP)内的降解过程，比如经合组织试验准则
303A“连接装置”(Coupled Unit)试验、ISO 11733 活性污泥模拟试验和欧盟 C.10 试验。最近，
有人提出一种新的采用低浓度有机污染物的模拟试验方法(Nyholm等人，1996)。 

3.6  厌氧性降解 

 3.6.1  厌氧性生物降解试验方法可用于确定试验物质在厌氧条件下进行生物降解的固有潜
力。ISO 11734：1995(E)试验、ASTM E 1196-92试验和 OPPTS 835.3400试验都属于这种试验。 
 3.6.2  在最长 8周的试验中确定厌氧性降解潜力，试验条件如下： 

(a) 在缺氧(最初为纯氮气氛)密封罐内进行试验； 
(b) 使用经过浸渍的污泥； 
(c) 试验温度保持在 35℃；并且 
(d) 确定顶部空间气体压力(由 CO2和 CH4组成)。 

 3.6.3  通过确定生成的气体确定最终降解。然而，也可以通过测量残余母体物质确定一次降
解。 

3.7  土壤和沉淀物中的降解 

 3.7.1  由于许多物质最终进入土壤或沉淀层内，因此，对它们在这些环境中的降解作出评估
具有重要的意义。在标准方法中，可提及经合组织试验准则 304A 关于土壤中固有生物降解的试
验。该试验相当于 OPPTS 835.3300试验。 
 3.7.2  确保能够确定在土壤中的固有降解性的特殊试验特点为： 

(a) 采用天然土壤样本，无需额外接种； 
(b) 采用放射性同位素示踪试验物质；和 
(c) 确定放射性同位素标记的 CO2变化过程。 

 3.7.3  确定在沉淀物中的生物降解的标准方法是 OPPTS 835.3180“沉淀物/水试验微生态系
统生物降解试验”。包括沉淀物和水的试验生态系统，从试验现场收集，并在系统中加入试验化

合物。母体化合物的消失(即一次生物降解产物)，如果可行，可测量代谢物的生成或最终生物降
解产物。 
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 3.7.4  目前，正在分别起草两个新的关于在土壤(经合组织试验准则，1999 a)和水生沉积系
统(经合组织试验准则 1999 b)中的需氧和厌氧转化的经合组织准则。试验的目的就是确定在接近
实际的环境条件包括接近实际的试验物质浓度下，试验物质的转化率以及转化产物形成和减少的

性质和速率。可确定完全矿化或一次降解，这取决于确定试验物质转化所用的分析方法。 

3.8  生物降解估计方法 

 3.8.1  最近几年提出了对物质环境特性作出估计的可能性，其中也包括用于预测有机物质的
生物降解潜力的一些方法(比如，锡拉库扎研究公司开发的生物降解概率计算程序 BIOWIN)。经
合组织 (1993)和 Langenberg 等人 (1996)曾就各种方法发表过评论文章。他们认为，群贡献法
(group contribution methods)看起来是最成功的方法，而其中，生物降解概率计算程序(BIOWIN)的
适用似乎最广泛。它给出在存在各种环境微生物种群的情况下的缓慢或快速生物降解概率定性估

计。美国环保局 /欧洲联盟委员会 (Q)SARs 联合评估项目 (经合组织，1994)和 Pedersen 等人
(1995)，对该程序的适用性作过评估。下面将对后者做一个简要介绍。 
 3.8.2  从来自 MITI (1992)的数据中，选择了一组试验确定的生物降解数据确认组，但其中
不包括无法得到准确降解数据和已经用于程序开发的那些物质。确认组包括 304 种物质。这些物
质的生物降解性用该程序的非线性估计模块(最可靠)估计，然后，将估计结果与测量数据进行比
较。根据预测，162种物质可“快速”降解，但实际上只有 41种物质(25%)在 MITI I试验中显示
出迅速降解特性。根据预测，142种物质可“缓慢”降解，这得到了 138种(97%)物质，在 MITI I
试验中显示不具有迅速降解特性的证实。因此断定，只有在无法得到试验降解数据和这种程序预

测一种物质为“缓慢”降解物质时，才可将该程序用于分类。在这种情况下，物质可视为不快速

降解。 
 3.8.3  美国环保局/欧洲联盟委员会(Q)SARs 联合评估项目利用欧盟通报的新物质的试验和
QSAR 数据，也得出了同样的结论。评估是根据对 115 种新物质的 QSAR 预测进行的分析。这
115 种新物质也进行过易于生物降解试验。在这一分析中，只有 9 种物质易于生物降解。美国环
保局/欧洲联盟委员会联合项目的最后报告(经合组织，1994)中并充分描述所采用的 QSAR 方法，
但其中的大多数预测很可能是利用以后被纳入生物降解概率计算程序中的那些方法得出的。 
 3.8.4  此外，欧盟 TGD (欧盟委员会，1996)建议在使用通过生物降解概率计算程序估计的生
物降解性时要保守，也就是说，该程序预测快速生物降解的结果不能考虑，但缓慢生物降解的预

测可以考虑(欧洲联盟委员会，1996)。 
 3.8.5  因此，以保守方式使用生物降解概率计算程序的预测结果，可以满足没有试验降解数
据可得的许多物质中的某些物质的生物降解评价需要。 
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附 件 9 
附 录 二 

影响水生环境可降解性的因素 

1. 导  言 

 1.1  经合组织分类标准仅仅考虑对水生环境的危害。然而，危险分类的主要依据是在试
验室条件下进行的试验得到的数据，而只有很少的试验室条件与环境条件类似。因此，应考

虑如何解释用于预测水生环境危害的试验室试验数据的问题。 
 1.2  经合组织生物降解试验详细综述文件(经合组织，1995)对如何解释有机物质生物降
解试验结果进行了考虑。 
 1.3  环境条件与标准试验系统中的条件通常有很大不同，因此，在通过外推法将试验室
试验得到的降解数据用于自然环境时会遇到一些困难。在这些差异中，下列差异对降解性有

显著影响： 
(a) 与生物体有关的因素(存在能够发挥作用的微生物)； 
(b) 与基质有关的因素(基质浓度和其他基质的存在)；以及 
(c) 与环境有关的因素(物理化学条件、营养物质的存在、物质的生物利用率)。 

 下面将对这些问题进行进一步的讨论。 

2.  存在能够发挥作用的微生物 

 2.1  水生环境中的生物降解取决于水生环境中存在数量足够的能够发挥作用的微生物。
自然微生物群落包括差异极大的各种生物量，当出现足够高浓度的一种“新”物质时，生物

量可能发生自适应，使这种新物质发生降解。通常，微生物群体的自适应是由特定降解成分

的增长导致的。这种降解成分天生就具有使物质降解的能力。然而，还有一些其他过程也会

参与降解，比如酶诱导、遗传物质交换和耐毒性的形成等。 
 2.2  自适应发生在“迟延”阶段，这是从开始接触到开始出现显著降解的一段时间。很
明显，迟延阶段的长短将取决于最初存在的能够发挥作用的降解成分。这又取决于微生物群

体的历史，也就是这些群体是否在以前曾经与这些物质有过接触。这意味着，如果一种异型

生物物质已经使用多年并已四处释放，那发现能够发挥作用的降解成分的可能性就会增加。

特别是在接受排放物的环境中，比如生物污水处理厂，更是如此。与使用来自未污染水中的

接种体的试验相比，使用来自被污染水中的接种体的试验更容易得到一致的降解结果(经合组
织，1995；Nyholm和 Ingerslev, 1997)。 
 2.3  有许多因素决定水生环境中的自适应潜力是否与试验室试验中的自适应潜力相差不
大。除其他外，自适应能力取决于： 

(a) 在生物量中能够发挥作用的降解成分的初始数量(成分和数量)； 
(b) 存在附着表面； 
(c) 基质的浓度和活性，以及 
(d) 其他基质的存在。 

 2.4  迟延期长短取决于能够发挥作用的降解成分的初始数量，对于毒性物质来说，还取
决于这些成分的生存和再生。在易于生物降解标准试验中，接种体的采样来自污水处理厂。
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由于污染物负荷通常高于自然环境条件，因此降解成分的成分和数量，都可能高于受到污染

较小的水生自然环境。然而，又很难估计，由于能够发挥作用的降解成分的初始数量可能较

低，水生环境中的迟延期会比试验室试验条件下的迟延期长多少。 
 2.5  在很长一段时间内，能够发挥作用的降解成分的初始浓度就不那么重要，因为当存
在足够浓度的合适基质时，它们将会不断生长。然而，如果关心的是在短时间内发生的降

解，则应考虑能够发挥作用的降解微生物的初始浓度(Scow, 1982)。 
 2.6  棉絮、聚集体和附着微生物的存在，也可能因比如带有微生物团的微生物生态龛
(microbial niches)的发展而增强自适应性。当考虑在污水处理厂、沉淀层和土壤等各种不同环
境条件下的自适应能力时，这一点具有重要的意义。然而，在易于生物降解试验和水生环境

中的微生物总数，是同样的数量级(在易于生物降解试验中为 104-108 细胞/ml；在地表水中为
103-106细胞/ml 或更多(Scow, 1982)。因此，这一因素可能不那么重要。 
 2.7  在讨论外推到环境条件时，可能需要区别贫营养和富营养环境。在贫营养条件下生
长的微生物能够在较低的浓度下(mg C/L 分数)使有机基质矿化，而且它们通常对基质有较大
的亲合力，但与富营养环境下生长的微生物相比，它们的生长率低，生命周期长(经合组织，
1995)。此外，贫营养微生物不仅不能在浓度高于 1 毫克/升的条件下降解化学物质，甚至在高
浓度条件下会受到抑制。与此相反，富营养微生物则需要在矿化开始之前有较高的基质浓

度，而且与贫营养微生物相比，它们可以在较高的浓度下生存。因此，水生环境降解阈值下

限，将取决于微生物群体是贫营养还是富营养群体。然而，目前还不清楚贫营养和富营养微

生物是两个不同物种，还是仅以贫营养和富营养方式生长的同一种微生物(经合组织，1995)。
由于大多数污染物质是通过污水排放直接进入水生环境中的，因此，这些受体大多是富营养

的。 
 2.8  从上面的讨论中，可以得出如下结论：在接触较多的环境条件下，比如，在不断接
受各种物质的环境中(大批量生产的化学物质比小批量生产的化学物质更常出现)，能够发挥作
用的降解成分存在的机率最大。这些环境常常是富营养环境，因此，降解在开始之前可能要

求相对较高的物质浓度。另一方面，在纯净水中，能够发挥作用的物质可能很少，特别是能

够使化学物质降解的、仅仅作为小批量生产化学物质偶而排放的物质。 

3.  与基质有关的因素 

3.1  试验物质浓度 

 3.1.1  在大多数试验室试验中，使用的试验物质浓度很高(2-100 毫克 /升)，而水生环境中
预期的实际浓度则在较低的 µg/l 范围内。一般说来，当一种基质的浓度低于大约 10 µg/l 的阈
值水平时，不会支持微生物的生长。在更低的浓度下，甚至连生存的能量要求都得不到满足

(经合组织，1995)。之所以采用这种较低的阈值水平，可能是由于缺少能够启动酶响应的足够
的刺激物(Scow, 1982)。这通常意味着，许多物质在水生环境中的浓度水平，只能勉强使它们
成为降解微生物的主要基质。 
 3.1.2  此外，降解动力取决于莫诺方程中所描述的与饱和常数 (Ks)相比较的物质浓度
(S0)。饱和常数是导致最大比生长速率 50%的比生长速率的基质浓度。在远低于饱和常数的基
质浓度 (大多数水生环境的正常情况 )下，降解可通过一级或逻辑动力学来描述 (经合组织，
1995)。当一种低密度微生物(低于 103-105 细胞/ml)占主导地位时(比如在贫营养水中)，种群的
增长率将不断降低，这是典型的逻辑动力现象。在较高的微生物密度条件下(比如在富营养水
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中)，如果基质浓度没有高到能够支持细胞生长的程度，则适用一级动力学，也就是说，降解
率与物质浓度成正比。实际上，要区分这两个类型的降解动力学，由于数据的不确定性，几

乎是不可能的(经合组织，1995)。 
 3.1.3  总而言之，低浓度物质(即低于 10 µg/l)有可能无法在水生环境中作为主要基质降解。
当浓度较高时，易于降解物质有可能在水生环境中作为主要基质降解，降解率或多或少地与物质

浓度成正比。物质作为次要基质降解的问题，将在下面讨论。 

3.2  其他基质的存在 

 3.2.1  在标准试验中，试验物质是作为微生物的唯一基质使用的，而在自然环境中，还存在
许多其他基质。在天然水中，溶解有机碳的浓度范围常常在 1-10 mg C/L 之间，也就是说，要
比污染物高出 1,000 倍。然而，大多数这些有机碳将随着距离海岸越远，持续生存物质数量的
增多而相对长久地存在下去。 
 3.2.2  天然水中的细菌主要靠藻类分泌物来滋养。这些分泌物的矿化速度非常之快(可在
几分钟内完成)。这表明，天然微生物群落有很高的降解潜力。因此，在微生物争夺天然水中
的各种基质时，各种微生物之间存在的选择压力，导致能够依靠快速矿化基质滋养的机会物

种的生长，而更加专门化的物种的生长则受到抑制。隔离能够降解各种异型生物质的细菌的

经验表明，这些生物体的生长速度常常比较缓慢，与快速生长的细菌竞争，依靠复合碳源生

存。在环境中存在能够发挥作用的微生物时，如果特定的异型生物基质不断释放，并在环境

中达到足以支持生长的浓度，那它们的数量可能会增加。然而，水生环境中的大多数有机污

染物存在的浓度较低，只能作为不支持生长的次要基质降解。 
 3.2.3  另一方面，浓度较高的快速矿化基质的存在，可能通过共同新陈代谢作用，促进
异型生物分子的初始转化。然后，共同新陈代谢产生的物质可用于进一步降解和矿化。这

样，其他基质的存在可增加一种物质被降解的可能性。 
 3.2.4  那么可以得出这样的结论，即天然水中存在各种不同基质以及其中可以快速矿化的基
质，一方面可能造成一种抑制能够降解微污染物的微生物生长的选择压力，另一方面可能通过先

共同新陈代谢，然后进一步矿化促进降解率的提高。在天然条件下，这些过程的相对重要性可能

有所不同，这一方面取决于环境条件，另一方面取决于物质。目前尚不能一概而论。 

4.  与环境有关的因素 

 4.1  环境变量控制着一般的微生物活力而不是具体的降解过程。然而，在不同的生态系
统和微生物物种之间，这种影响的重要性也不一样(Scow, 1982)。 

4.2  氧化还原势 

影响降解过程的最重要的环境因素之一，可能就是氧的存在。氧含量和相关的氧化还原

势，决定着水生环境中不同类型微生物的存在；其中需氧微生物存在于水相、上层沉淀层和

污水处理厂设备中，厌氧微生物存在于沉淀层和污水处理厂设备中。由于在大部分水相中，

含氧条件占优势，因此，生物降解性预测应建立在需氧试验结果的基础上。然而，在某些水

生环境中，由于超营养作用以及随后产生的有机物质腐烂，氧含量在一年中的某些时段内可

能达到很低的水平。在这些时段内，需氧微生物将不能降解化学物质，但厌氧过程却可能出

现，前提是化学物质能在缺氧条件下降解。 
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4.3  温  度 

另一个重要的参数是温度。大多数试验室试验是在 20-25℃温度条件下进行的(标准需氧
性易于生物降解试验)，但厌氧试验可以在 35℃温度下进行，因为这可以更好地模拟污泥反应
器内的条件。在温度 0℃以下到 100℃的环境中可观察到微生物活力。然而，最佳温度可能在
10℃至 30℃的范围内，在这一范围内，温度每增加 10℃，降解率大致翻一番 (de Henau, 
1993)。在这一最佳温度范围外，虽然某些特殊微生物(嗜热和嗜冷细菌)仍可存活，但降解成
分的活力将急剧降低。当从试验室条件外推时，应该考虑到，某些水生环境在一年中的很长

时间内都被冰雪覆盖，在寒冷的冬季，降解可能很少甚至根本没有。 

4.4  pH值 

在自然环境中的整个 pH 值范围内都有活性微生物存在。然而，细菌作为一个群体，略
呈碱性的条件更有利于提高它们的活度，最佳 pH 值范围为 6-8。当 pH 值低于 5 时，细菌体
内的新陈代谢活力显著降低。真菌作为一个群体，略呈酸性的条件更有利于提高它们的活

度，最佳 pH 值范围为 5-6 (Scow, 1982)。这样，最有利于微生物降解活力的 pH 值范围应为 5
至 8。这正是水生环境中最常见的 pH值范围。 

4.5  营养物质的存在 

有无机营养物质(氮和磷)存在常常是微生物的生长所需的。但它们很少成为微生物生长
常常会受到基质限制的水生环境中的活力限制因素。然而，营养物质的存在会影响一次生产

性生物的生长，进而影响可迅速矿化的分泌物的可得性。 
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附 件 9 
附 录 三 

利用试验和估计方法确定有机物质 
BCF和 Kow值的基本原理 

1.  生物富集系数(BCF) 

1.1  定  义 

生物富集系数定义为在稳定状态下化学物质在生物区中的浓度与在周围介质中的浓度之

比。周围介质在这里指的是水。BCF 可通过试验在稳定状态条件下直接测量，也可以通过一
级吸收率常数和消除率常数之比计算得到，这种方法不要求平衡条件。 

1.2  试验确定 BCF的适当方法 

 1.2.1  试验确定鱼体内生物浓度的各种试验准则现已形成文件并被采用；其中应用最广
泛的是经合组织试验准则(OECD 305, 1996)和美国试验材料学会标准指南(ASTM E 1022-94)。
OECD 305 (1996)经过修订，替代了原版本 OECD 305A-E (1981)。虽然最好使用流通试验方法
(OECD 305, 1996)，但也允许使用半静态试验方法(ASTM E 1022-94)，条件是能够满足死亡率
和维持试验条件的有效性标准。对于亲脂性物质(log Kow>3)，最好使用流通试验方法。 
 1.2.2  OECD 305 的原则与 ASTM 准则相似，但所描述的试验条件不同，特别是在下列
方面： 

(a) 试验用水供给方法(静态、半静态或流通)； 
(b) 进行净化研究的要求； 
(c) 计算 BCF的数学方法； 
(d) 采样频率：水中测量次数和鱼样本采集数量； 
(e) 测量鱼类脂质含量的要求； 
(f) 摄取阶段的最短时间。 

 1.2.3  一般而言，试验包括两个阶段：接触(摄取)和接触后(净化)阶段。在摄取阶段，将
同一品种的鱼分成几组，分别接触试验物质的至少两种不同的浓度。28 天的试验期必须满
足，除非在这段时间内已经达到稳定状态。达到稳定状态条件所需要的时间，可根据 Kow - k2

相关关系(比如，log k2=1.47-0.41 log Kow(Spacie 和 Hamelink, 1982)，或 log k2=1.69-0.53 log 
Kow(Gobas 等人，1989))确定。于是，达到比如 95%稳定状态的预期时间 (d)，可利用下式计
算：-ln (1-0.95)/k2 ，前提是生物浓度服从一级动力学。在净化阶段，鱼被转到一种没有试验物质

的介质中。在这两个试验阶段中，均应跟踪鱼体内的试验物质浓度。BCF 用鱼的总湿重函数表
示。对于许多有机物质来说，在生物浓度潜力和亲脂性之间存在着显著关系，而且在试验鱼体内

的脂质含量和观测的这些物质的生物浓度之间也存在相应的关系。因此，要减少高亲脂性物质的

试验结果中的这一可变性来源，生物浓度表达式中除了整体重量，也应有脂质含量(OECD 305 
(1996)，ECETOC (1995))。上述准则是建立在这样的假设基础上，即生物浓度可以通过一级过程
(1－区域模型)作出近似估计，因此 BCF=k1/k2 (k1：一级摄取率；k2：一级净化率，可用 log－线
性近似描述)。如果净化过程遵循两阶段动力学，也就是可以确定两个不同的净化率，则近似值
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k1/k2 有可能显著低估 BCF。如果已经表示出一个二阶动力项，则 BCF 可根据下列关系式估计：
CFish/CWater，前提是鱼――水系统已经达到“稳定状态”。 
 1.2.4  除了详细的样品制备和存放说明外，还必须提供已知精确度、准确度和敏感度的
适当分析方法，供用于对试验溶液和生物材料中的物质进行定量分析。如果缺少这些，就不

能确定真正的 BCF。使用放射性同位素示踪试验物质，将有助于对水和鱼的样本进行分析。
然而，除非结合一种特定的分析方法，放射性测量总值可能反映母体物质的存在、可能出现

的代谢物和可能存在的变形碳；这些东西已经以有机分子的形式融入鱼的组织。要确定真实

的 BCF, 有必要将母体物质与可能存在的代谢物明确区分开。如果在试验中采用放射性同位
素标记物质，将有可能对总体放射性标记(即母体和代谢物)进行分析，或者样本可以被净化，
以便能够对母体化合物进行单独分析。 
 1.2.5  在 log Kow值大于 6 的范围内，BCF 检测值将会随着 log Kow值的增大而减小。这

一非线性现象的概念性解释，主要提到生物转化或者隔膜渗透动力的减小，或者是大分子生

物脂质溶解性的降低。其他考虑因素是试验中的人为因素，比如没有达到平衡状态、由于在

水相中吸附到有机物质中造成生物利用率的降低和分析有误等。此外，在评价 log Kow值大于

6 的物质的 BCF 试验数据时，应该谨慎，因为这些数据的不确定性远远大于为 log Kow值小于

6 的物质确定的 BCF 值。 

2.  log Kow 

2.1  定义和一般考虑  

 2.1.1  log 正辛醇－水分配系数(log Kow)是一种物质的亲脂性衡量指标。同样，log Kow也是

评价环境命运的一个关键参数。许多分配过程都是由 log Kow 驱动的，比如吸附到土壤和沉淀物

中以及生物体内的生物富集。 
 2.1.2  生物浓度和 log Kow 关系的基础，是对鱼脂相和水之间的隔离过程与正辛醇和水之间

的隔离过程的比拟。之所以使用 Kow, 是因为辛醇能够作为鱼组织内的脂类令人满意的替代物。

log Kow和物质在鱼肝油和 triolin 中的溶解度之间，存在着极为重要的关系(Niimi, 1991)。Triolin
是在淡水鱼脂质中发现的存量最丰富的甘油三酯中的一种(Henderson和 Tocher, 1987)。 
 2.1.3  确定正辛醇－水分配系数(Kow)，是在欧盟内，通报新的和重点现有物质要求提交的
基本数据集。由于通过试验确定 Kow 值不总是可能的，比如对于完全水溶性和完全亲脂性物

质，所以也可以使用 QSAR 得到的 Kow值。然而，在将 QSAR 用于无法通过试验确定的物质
(比如表面活性物质)时，应该格外谨慎。 

2.2  通过试验确定 Kow值的适当方法 

 2.2.1  对于如何通过试验确定 Kow值，一些标准试验准则，比如 OECD 107 (1995)、OECD 
117 (1983)、EEC A.8. (1992)、EPA-OTS (1982)、EPA-FIFRA (1982)、ASTM (1993)，介绍了两种
不同的方法：长颈瓶摇动法和 HPLC 法。推荐使用按照标准试验准则，通过长颈瓶摇动法或
HPLC 法获得的数据。对于可缓慢溶解于水的高亲脂性物质，通过缓慢搅拌法得到的数据通常更
为可靠(De Bruijn等人，1989；Tolls和 Sijm, 1993；OECD准则草案，1998)。缓慢搅拌法目前正
在进行环状试验，以便制定经合组织最终准则。 
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2.2.2  长颈瓶摇动法 

长颈瓶摇动法的基本原理是检测物质在两种不同的相，即水相和正辛醇相中的溶解度。为确

定分配系数，在系统中所有相互作用的各种成分之间，必须先达到平衡状态，然后再确定物质在

两种相中的溶解浓度。当 log Kow在-2至 4的范围内时，长颈瓶摇动法适用(OECD 107, 1995)。长
颈瓶摇动法只能用于可溶解在水和正辛醇中的基本纯净物质，而且应在 20-25℃范围内的恒定温
度条件下进行(±1℃)。 

2.2.3  HPLC方法 

HPLC 法是在分析柱上进行的。分析柱内填满可从市场买到的含有通过化学键与二氧化
硅结合的长碳氢链(比如 C8、C18)的固体物质。注入到这种柱体内的化学物质，由于可移动水
相和静止碳氢相之间不同程度的隔离，将以不同的速率沿柱体运动。HPLC 法不适用于强酸和
强碱、金属络合物、表面活性物质或与洗脱剂起反应的物质。当 log Kow 值在 0 至 6 范围内
时，可使用 HPLC法(OECD 117, 1989)。与长颈瓶摇动法相比，HPLC法对试验化合物中的杂
质不太敏感。 

2.2.4  缓慢搅拌方法 

采用缓慢搅拌法，可以精确和准确地确定 log Kow值在 8.2以下的化合物的 Kow值 (De Bruijn 
等人，1989)。对于高亲脂性的化合物，长颈瓶摇动法容易受到人为因素影响(微乳的形成)；当采
用 HPLC法时，需要将 Kow值外推到标定范围以外，以得到 Kow估计值。 

为确定分配系数，水、正辛醇和试验化合物应先达到相互平衡，然后再确定两相中试验化合

物的浓度。在长颈瓶摇动试验过程中，因形成微乳而造成的试验困难，可在缓慢搅拌试验中得到

一定程度的克服，因为水、辛醇和试验化合物在轻轻搅拌的反应器内可达到平衡。搅拌可或多或

少地在辛醇和水之间创造分层流动条件，而且可强化各相之间的交换而不会形成微乳。 

2.2.5  发生器塔方法 

另一种普遍采用的测量 log Kow值方法是发生器塔法。在这种方法中，发生器塔法用于隔

离辛醇和水相中的试验物质。塔内填有一种固体载体，并吸满了在正辛醇中保持固定浓度的

试验物质。试验物质用水从饱含辛醇的发生器塔中洗提出来的。从发生器塔中出来的水溶液

代表着从辛醇相分离到水相中的试验物质的平衡浓度。与长颈瓶摇动法相比，发生器塔法的

主要优点是它可以完全避免微乳的形成。因此，这种方法对于测量 Kow 值大于 4.5 的物质
(Doucette 和 Andren, 1987 和 1988；Shiu 等人，1988)和 log Kow值小于 4.5 的物质的 Kow，特

别有用。发生器塔法的一个缺点是它需要复杂的设备。《有毒物质控制法案试验准则》(美国
环保局，1985)对发生器塔法作了详细说明。 

2.3  利用 QSAR确定 log Kow (另见 A9.6“QSAR的使用”) 

 2.3.1  目前已经和正在开发许多用于估计 Kow值的 QSAR。常用的几种方法都建立在碎片常
数的基础上。碎片法的基础是给定分子的单个分子碎片亲脂特性的简单相加。欧洲联盟委员会的

风险评估技术指导文件建议，如果没有现成的试验数据，可使用三种可在市场上买到的 PC 程序
(欧洲联盟委员会，1996, 第三部分)。 
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 2.3.2  CLOGP (日光化学信息系统，1995)最初是为药品设计而开发的。模型建立在 Hansch
和 Leo 算法(Hansch 和 Leo, 1979)的基础上。该程序用于计算含有 C、H、N、O、Hal、P 和/或 S
的有机化合物的 log Kow 值。不能计算盐类和带有形式电荷的化合物(硝基化合物和氧化氮除外)
的 log Kow值。可电离物质，比如苯酚、胺和羧酸的 log Kow值计算结果，是中性或未电离形式的

值，并且与 pH 值有关。一般说来，程序可在 log Kow值为 0 至 5 的范围内给出明确的估计(欧洲
联盟委员会，1996, 第 III部分)。然而，Niemelä (1993)进行过一项有效性研究，他将试验确定的
log Kow值与估计值进行了比较。结果表明，该程序可准确预测 log Kow值范围在 0 以下至 9 以上
的为数很大的有机物质的 log Kow值(n=501, r2=0.967)。在对 7000多种物质进行的一项类似的有
效性研究中，使用 CLOGP程序(PC版 3.32, 美国环保局版 1.2)得到的结果是，r2=0.89, s.d.=0.58, 
n=7221。这些有效性研究表明，当没有试验数据可供使用时，CLOGP 程序可用于估计 log Kow

值，并可得到可靠的结果。对于螯合化合物和表面活性物质，有报告说，CLOGP 程序只能达
到有限的可靠性(经合组织，1993)。然而，对于阴离子表面活性物质(LAS)，有人建议用一种
修正办法来估计经调整的 CLOGP 值(Roberts, 1989)。 
 2.3.3  LOGKOW 或 KOWWIN(锡拉库扎研究公司)使用结构碎片和校正因子。该程序可用于
计算含有 C、H、N、O、Hal、Si、P、Se、Li、Na、K 和/或 Hg 的有机化合物的 log Kow值；

也可计算带有形式电荷(如硝基化合物和氧化氮)的化合物的 log Kow 值。可电离物质，比如苯

酚、胺和羧酸的 log Kow值计算结果，是中性或未电离形式的值，因此计算值与 pH 值有关。
某些表面活性物质 (比如，脂肪醇乙氧基化物 (Tolls, 1998)、染料和离解物质，也可以用
LOGKOW 程序作出预测(Pedersen 等人，1995)。一般说来，程序可对 log Kow值在 0 至 9 范围
内的物质给出明确的估计值(TemaNord 1995：581)。同 CLOGP 程序一样，LOGKOW 程序也

被证明是有效的(表 2)，并建议用于分类，因为它可靠、容易购买和使用方便。 
 2.3.4  AUTOLOGP (Devillers 等人，1995)是从异类数据集中得出的，其中包括从有关文
献中收集的 800 种有机化学物质。程序可用于计算含有 C、H、N、O、Hal、P 和 S 的有机化
学物质的 log Kow值，但不能用于计算盐类的 log Kow值。此外，某些带有形式电荷的化合物

的 log Kow 值也不能计算，但硝基化合物除外。可电离化学物质，比如苯酚、胺和羧酸的 log 
Kow 值可以计算，尽管应该注意到它们与 pH 值的相关性。目前正在进行改进，以扩大

AUTOLOGP 程序的适用范围。根据目前可以得到的信息，AUTOLOGP 可给出精确计算值，
特别是对高亲脂性物质来说(log Kow>5)(欧洲联盟委员会，1996)。 
 2.3.5  SPARC。SPARC 模型目前仍在由美国环保局设在佐治亚州阿森斯的环境研究试验
室开发，尚未公开发行。SPARC 与其说是一种建立在从观测数据得到的知识基础上的确定性
模型，莫如说是建立在化学热力学原理基础上的机械模型。因此，SPARC 不同于使用 QSAR
的模型(即 KOWWIN、LOGP)，因为它不需要将 log Kow 测量值用于化学物质的训练集。有

时，如有请求，美国环保局确实为化学文摘社登记号码运行模型。只有当化合物的 log Kow值

大于 5 时，SPARC 才可提供优于 KOWWIN 和 CLOGP 的结果。只有 SPARC 可以一般地用于
无机化合物和有机金属化合物。 

本附录表 1 综述了基于碎片方法的各种 log Kow值估计方法。此外，还有其他一些可用于

估计 log Kow值的方法，但它们只能针对具体情况使用，并需要有适当的科学根据。 
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表 1.：根据碎片方法估计 log Kow值的 QSAR方法综述 
(Howard和 Meylan (1997)) 

方法名称 方法原理 统计表 

CLOGP  
Hansch和 Leo (1979)，
CLOGP Daylight (1995) 

碎片+校正因子 总 n=8942,  r2=0,917,   sd=0,482 
有效性：   n= 501,     r2 =0,967 
有效性：   n=7221,     r2=0,89,    sd=0,58 

LOGKOW (KOWWIN)  
Meylan和 Howard 
(1995)，SRC 

140个碎片 
260个校正因子 

标定：  n=2430, r2=0,981, sd=0,219, me=0,161 
有效性：n=8855, r2=0,95,  sd=0,427, me=0,327 

AUTOLOGP  

Devillers等人(1995) 

来自 Rekker和Manhold 
(1992)的 66个原子和群贡
献(group contributions) 

标定：n=800, r2=0,96, sd=0,387 

SPARC  
正在由 EPA, Athens, 
Georgia开发 

基于基本的化学结构算法 化学物质训练集无需 log Kow检测值 

Rekker和 De Kort (1979) 碎片+校正因子 标  定：n=1054, r2 =0,99  
有效性：n=20,  r2 =0,917,  sd=0,53,  me=0,40 

Niemi等人(1992) MCI 标  定：n=2039, r2=0,77  
有效性：n=2039, r2=0,49 

Klopman等人(1994) 98碎片+校正因子 标  定：n=1663,  r2=0,928,  sd=0,3817  

Suzuki和 Kudo (1990) 424个碎片 总：    n=1686,   me=0,35 
有效性：n=221,    me=0,49 

Ghose等人(1988) 
ATOMLOGP 

110个碎片 标  定：n=830,    r2=0,93,   sd=0,47 
有效性：n=125,    r2=0,87,   sd=0,52 

Bodor和 Huang (1992) 分子轨函数 
(Molecule orbital) 

标  定：n=302,  r2= 0,96,  sd=0,31,  me=0,24 
有效性：n=128,  sd=0,38 

Broto等人(1984) 
ProLogP 

110个碎片 标  定：n=1868,   me=ca. 0,4 
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附 件 9 

附 录 四 
外部和内部因素对有机物质生物富集潜力的影响 

1.  影响摄取的因素 

 亲脂性化合物摄取率主要随生物体的大小而变化(Sijm 和 Linde, 1995)。外部因素，比如
分子尺寸、影响生物利用率的因素和不同的环境因素，也对摄取率有着重要的影响。 

1.1  生物体大小 

 由于较大的鱼具有较低的鳃表面与体重比，因此可以预计，与小鱼相比，大鱼的摄取率

常数(k1)较低(Sijm和 Linde, 1995；Opperhuizen 和 Sijm, 1990)。此外，鱼体内物质的吸收还进
一步受到以下因素的控制：过鳃水流、通过位于鳃上皮的水扩散层的扩散、通过鳃上皮的渗

入、过鳃血流率和血液构成成分的粘合能力(ECETOC, 1995)。 

1.2  分子尺寸 

 离子化物质不易穿透薄膜；因为水的 pH 值可能会影响物质的摄取。可以预计，当物质具
有很大的横截面积 (Opperhuizen 等人，1985；Anliker 等人，1988)或很长的链长度时 (>4.3 
nm)(Opperhuizen, 1986)，将会损失膜通透性。因此，因分子尺寸而降低膜的通透性，将导致
摄取率的全部损失。分子量对生物富集的影响，是由于对可减小摄取率常数的物质扩散系数

的影响造成的(Gobas 等人，1986)。 

1.3  有效性 

 在一种物质能够在生物体内生物富集之前，它需要在水中存在，并能够穿透鱼鳃进入鱼体

内。在自然和试验条件下影响这种有效性的因素，与 BCF 估计值相比，将改变实际生物浓度。
由于在生物浓度试验研究中给鱼喂食，因此，可能出现相对较高浓度的溶解物和微粒有机物质，

从而减少可真正通过鱼鳃直接摄入的化学物质组分。McCarthy 和 Jimenez (1985)已经阐明，亲脂
性物质被吸附到已溶解腐殖质上可降低物质的有效性；物质的亲脂性越强，有效性降低幅度越大

(Schrap 和 Opperhuizen, 1990)。此外，吸附到已溶解有机物质或微粒有机物质或一般表面，可能
干扰 BCF (和其它物理化学特性)的测量，从而给确定 BCF或适当的描述符造成困难。由于鱼体
内的生物富集与水中化学物质的有效组分直接相关，因此，高亲脂性物质需要在摄取期间

内，将试验化学物质的有效浓度保持在相对较窄的极限范围内。 
 易于生物降解的物质只能在试验水中短时间存在，因而这些物质的生物浓度将无关紧

要。同样，挥发性和水解也将降低浓度并缩短可供生物积累的时间。  

1.4  环境因素 

 影响生物体生理机能的环境参数也会影响物质的摄取。举例来说，当水中的氧含量降低

时，鱼需要有更多的水通过它们的鳃部，以满足呼吸需求(McKim 和 Goeden, 1982)。然而，
可能会存在 Opperhuizen 和 Schrap(1987)所说的物种从属性。此外，业已表明，温度可能影响
亲脂性物质的摄入率常数(Sijm 等人, 1993)，但其他作者还没有发现温度变化会产生任何一贯
影响(Black等人, 1991)。 
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2.  影响消除率的因素 

 影响消除率的主要因素是生物体的大小、脂含量、生物体的生物转化过程和试验化合物

的亲脂性。 

2.1  生物体大小 

 与摄取率一样，消除率取决于生物体的大小。由于与较大的生物体相比，较小的生物体

(比如幼鱼)具有更高的鳃表面与体重比，因此已经表明，与鱼的青少年/成年阶段相比，在早
期生命阶段达到稳定状态和由此导致的“中毒剂量平衡”所需的时间要更短一些(Petersen 和
Kristensen, 1998)。由于达到稳定状态条件需要的时间取决于 k2, 因此，用于生物浓度试验研

究的鱼的大小，对于达到稳定状态条件所需要的时间具有重要的意义。 

2.2  脂含量 

 由于隔离关系，在稳定状态条件下，与低脂肪含量生物体相比，高脂肪含量生物体更容

易积累较高浓度的亲脂性物质。因此，与“瘦”鱼，比如鳕鱼相比，“胖”鱼，比如鳗鲡，

常常具有较大的负荷。此外，脂质“池”可能起到存贮高亲脂性物质的作用。饥饿或其它生

理变化可能改变脂质平衡，释放这种物质，并导致滞后影响。 

2.3  新陈代谢 

 2.3.1  一般而言，新陈代谢或生物转化可使母体化合物转化为更容易在水中溶解的代谢
物。其结果是，与母体化合物相比，亲水性更强的代谢物可能更易于从体内排泄出来。当一

种化合物的化学结构改变后，化合物的许多特性将随之出现变化。因此，在组织分布、生物

积累、持续性，以及排泄路径和排泄率等方面，代谢物将在生物体内表现出不同的行为特

点。生物转化也可以改变一种化合物的毒性。这种毒性变化可能对生物体有利，也可能对生

物体有害。生物转化可能防止生物体内的浓度变得太高以致出现中毒反应(解毒)。然而，可能
形成一种比母体化合物更具毒性的代谢物(生物活化)，比如已知的苯并芘。 
 2.3.2  陆地生物体有发达的生物转化系统，这种系统一般优于生活在水生环境中的生物
体的转化系统。形成这种差异的原因可能是这样一个事实，即异型生物质的生物转化在鳃呼

吸的生物体中的意义不大，因为它们可以比较容易地将化合物排泄到水中(Van Den Berg 等
人，1995)。关于水生生物体的生物转化能力，生物转化异型生物质的能力一般按下列规律增
长：软体动物<甲壳类动物<鱼类(Wofford 等人，1981)。 

3.  物质的亲脂性 

 许多作者证明，鱼类的 k2 (净化常数)和 log Kow(或 BCF)之间存在着负线性关系(比如，
Spacie 和 Hamelink, 1982；Gobas 等人，1989；Petersen 和 Kristensen, 1998)，而 k1 (摄取率常
数)则或多或少与物质的亲脂性无关(Connell, 1990)。因此，结果是 BCF 一般也随着物质亲脂
性的增加而增加，也就是说，对于不进行大量新陈代谢的物质来说，log BCF 和 log Kow之间

存在着相关关系。 
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附 件 9 
附 录 五 
试验准则 

 1.  上述准则大多可在发布者写准则的组织出版的文件汇编中找到。这些准则的主要参考资
料有： 

(a) 欧洲联盟委员会准则：委员会条例 Commission Regulation (EC) No 440/2008，
2008 年 5 月 30 日，规定了依照欧洲议会第 1907/2006 号条例和理事会关于化学

品注册、评估、许可和限制的法规(REACH)进行试验的方法； 

(b) 国际标准化组织准则：可向各国家标准化组织或国际标准化组织索取 
(主页: http://www.iso.org/iso/home.htm)； 

(c) 经合组织化学品试验准则。经合组织，巴黎，1993 年，定期更新 
(主页: http://www.oecd.org/env/testguidelines)； 

(d) 预防、农药和有毒物质办公室准则：美国环保局主页 
(http: //www.epa.gov/opptsfrs/home/guidelin.htm)； 

(e) 美国试验材料学会：美国试验材料学会的主页(http://www.astm.org)。可通过“标
准”进一步搜寻。 

2.  水生毒性试验指南 1 

经合组织试验准则 201 (1984) 藻类，生长抑制试验 

经合组织试验准则 202 (1984) 水蚤 sp 急性制动试验和繁殖试验 

经合组织试验准则 203 (1992) 鱼，急性毒性试验 

经合组织试验准则 204 (1984) 鱼，延长毒性试验：14 天研究 

经合组织试验准则 210 (1992) 鱼，早期生命阶段毒性试验 

经合组织试验准则 211 (1998) 水蚤 magna 繁殖试验 

经合组织试验准则 212 (1998) 鱼，短期胚胎和 Sac-Fry阶段毒性试验 

经合组织试验准则 215 (2000) 鱼，幼年生长试验 

经合组织试验准则 221 (拟订中) Lemna sp 生长抑制试验 

EC C.1：鱼的急性毒性 (1992) 

EC C.2：水蚤急性毒性 (1992) 

EC C.3：藻类抑制试验 (1992) 

                                                      
1  以下清单是截至 2000 年 9 月的准则。清单需要随着新准则的采用或准则草案的拟订定期更

新。 
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EC C.14: 鱼的幼年生长试验 (2001) 

EC C.15: 鱼，短期胚胎和 Sac-Fry阶段毒性试验 (2001) 

EC C.20：水蚤 Magna 繁殖试验 (2001) 

OPPTS 关于环境影响的试验准则 (850 系列的公开草案)： 

850.1000 进行水生环境试验室研究时需要特别考虑的事项 

850.1000 进行水生环境试验室研究时需要特别考虑的事项 

850.1010 水生无脊椎动物急性毒性，试验，淡水水蚤 

850.1010 水生无脊椎动物急性毒性，试验，淡水水蚤 

850.1020 钩虾急性毒性试验 

850.1020 钩虾急性毒性试验 

850.1035 糖虾急性毒性试验 

850.1035 糖虾急性毒性试验 

850.1045 Penaeid 急性毒性试验 

850.1045 Penaeid 急性毒性试验 

850.1075 鱼的急性毒性试验，淡水和海水 

850.1075 鱼的急性毒性试验，淡水和海水 

850.1300 Daphnid 慢性毒性试验 

850.1300 Daphnid 慢性毒性试验 

850.1350 糖虾慢性毒性试验 

850.1350 糖虾慢性毒性试验 

850.1400 鱼的早期生命阶段毒性试验 

850.1400 鱼的早期生命阶段毒性试验 

850.1500 鱼的生活周期毒性 

850.1500 鱼的生活周期毒性 

850.1730 鱼的 BCF 

850.1730 鱼的 BCF 

850.4400 利用 Lemna spp 的水生植物毒性试验，第一和第二层 

850.4400 利用 Lemna spp 的水生植物毒性试验，第一和第二层 

850.4450 水生植物现场试验研究，第三层 

850.4450 水生植物现场试验研究，第三层 
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850.5400 藻类毒性，第一和第二层 

850.5400 藻类毒性，第一和第二层 

3.  生物和非生物降解试验指南 2 

ASTM E 1196-92 

ASTM E 1279-89(95)用长颈瓶摇动消沉法进行的生物降解标准试验方法 

ASTM E 1625-94 确定有机化学物质在半连续活性污泥中生物降解的标准试验方法(SCAS) 

EC C.4. A至 F：确定易于生物降解性。第 67/548/EEC号指令，附件五(1992) 

EC C.5. 降解：生物化学需氧量。第 67/548/EEC号指令，附件五(1992) 

EC C.7. 降解：非生物降解：随 pH值变化的水解。第 67/548/EEC号指令，附件五(1992) 

EC C.9. 生物降解：Zahn-Wellens 试验。第 67/548/EEC 号指令，附件五(1988) 

EC C.10. 生物降解：活性污泥模拟试验。第 67/548/EEC 号指令，附件五(1998) 

EC C.11. 生物降解：活性污泥呼吸抑制试验。第 67/548/EEC 号指令，附件五(1988) 

EC C.12. 生物降解：经过改进的 SCAS 试验。第 67/548/EEC 号指令，附件五(1998) 

ISO 9408 (1991)，水质――有机化合物在水介质中“最终”生物降解评估――封闭呼吸计中需

氧量确定法 

ISO 9439 (1990)，水质――有机化合物在水介质中“最终”生物降解评估――释放二氧化碳分析
法 

ISO 9509 (1996)，水质――化学物质和废水抑制活性污泥微生物硝化作用评价方法 

ISO 9887 (1992)，水质――有机化合物在水介质中的需氧性生物降解评估――半连续活性污泥
法(SCAS) 

ISO 9888 (1991)，水质――有机化合物在水介质中的需氧性生物降解评估――静态试验法(Zahn
－Wellens 法) 

ISO 10707 (1994)，水质――有机化合物在水介质中“最终”生物降解评估――生物化学需氧量
分析法(封闭瓶试验) 

ISO 11348 (1997)，水质――确定水样本对 Vibrio fischeri 光发射的抑制作用(发光细菌试验) 

ISO 11733 (1994)，水质――有机化合物在水介质中的消失和生物降解评估――活性污泥模拟试验 

ISO 11734 (1995)，水质――有机化合物在菌致分解污泥中“最终”厌氧性生物降解评估――沼

气生产量检测法 

ISO/DIS 14592(1999)，水质――水中低浓度有机化合物需氧性生物降解评估，第 1 部分：采用
地表水或地表水/沉淀悬浮物的长颈瓶摇动批量试验(22.11.1999) 

                                                      
2  以下清单是截至 2000 年 9 月的准则。清单需要随着新准则的采用或准则草案的拟订定期更

新。 
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经合组织试验准则 111 (1981)，随 pH值变化的水解，经合组织化学品试验准则 

经合组织试验准则 209 (1984)，活性污泥，呼吸抑制试验，经合组织化学品试验准则 

经合组织试验准则 301 (1992)，易于生物降解性，经合组织化学品试验准则 

经合组织试验准则 302A (1981)，固有生物降解：经过改进的 SCAS 试验。经合组织化学品试验
准则 

经合组织试验准则 302B (1992)，Zahn-Wellens/EMPA 试验。经合组织化学品试验准则 

经合组织试验准则 302C (1981)，固有生物降解：经过改进的 MITI试验(二)。经合组织化学品
试验准则 

经合组织试验准则 303A (1981)，模拟试验――需氧污水处理：联结装置试验。经合组织化学
品试验准则，有 1999 年草案增补版 

经合组织试验准则 304A (1981)，土壤中的固有生物降解。经合组织化学品试验准则 

经合组织试验准则 306 (1992)，海水中的生物降解。经合组织化学品试验准则 

OECD (1998b)，水生沉淀物系统中的有氧和厌氧转化，新准则建议草案，1999 年 12 月 

OECD (1999)，土壤中的有氧和厌氧转化，新准则建议草案最后文本，1999 年 10 月 

OECD (2000)，模拟试验――地表水中的有氧转化，新准则建议草案，2000 年 5 月 

OPPTS 835.2110 随 pH 值变化的水解 

OPPTS 835.2130 随 pH 值和温度变化的水解 

OPPTS 835.2210 日光作用下的水中直接光解率 

OPPTS 835.3110 易于生物降解性 

OPPTS 835.3170 长颈瓶摇动消沉试验 

OPPTS 835.3180 沉淀物/水微生态系统生物降解试验 

OPPTS 835.3200 Zahn-Wellens/EMPA 试验 

OPPTS 835.3210 经过改进的 SCAS 试验 

OPPTS 835.3300 土壤生物降解 

OPPTS 835.3400 有机化学物质的厌氧性生物降解 

OPPTS 835.5270 间接光解甄别试验：含有溶解腐殖质的水中日光光解作用 
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4.  生物积累试验准则 3 

ASTM, 1993.  美国试验材料学会水生毒性和危害评估标准，由美国试验材料学会委员会主
持，E-47 生物学影响和环境命运。美国试验和材料协会。地址: 1916 Race Street, Philadelphia, 
PA 19103. ASTM PCN: 03-547093-16., ISBN 0-8032-1778-7 

ASTM E 1022-94. 1997, 鱼类和海产双壳贝类软体动物生物浓度试验标准指南，美国试验材料学会 

EC, 1992, EC A.8.  分配系数，附件五 (第 67/548/EEC 号指令)，物理化学特性、毒性和生态
毒性确定方法 

EC, 1998.  EC.C.13  生物浓度：鱼的流通试验 

EPA-OTS, 1982.  环境影响试验准则和支持文件。化学品命运试验准则和支持文件。美国环
境保护局，农药和有毒物质办公室，地址：Washington, D.C. 20960. EPA 560/6-82-002。(1982
年 8 月和增补版)，另见《联邦法规汇编》。环境保护第 790 部分至结尾，修订版截至 1993
年 7 月 1 日。有关这些试验准则的最新增补的在线信息：美国国家技术信息系统 

EPA-FIFRA, 1982.  《联邦杀虫剂、杀真菌剂和灭鼠剂法》。农药评估准则，N 分项：化

学：环境命运；和 E、J 和 L 分项：危害评估。农药项目办公室。美国环境保护局。首都华盛

顿(1982 版和增补版)。有关这些试验准则的最新增补的在线信息：美国国家技术信息系统 

经合组织试验准则 107, 1995.  经合组织化学品试验准则，分配系数(正辛醇/水)：长颈瓶摇动法 

经合组织试验准则 117, 1989.  经合组织化学品试验准则，分配系数(正辛醇/水)，高性能液体
层析法(HPLC) 

经合组织试验准则 305, 1996.  生物浓度：鱼的流通试验，经合组织化学品试验准则 

经合组织试验准则 305 A-E, 1981.  生物积累，经合组织化学品试验准则 

经合组织试验准则草案，1998.  正辛醇/水分配系数 Pow, 高疏水性化学物质缓慢搅拌法。经

合组织化学品试验准则建议草案 

  

                                                      
3 以下清单是截至 2000 年 9 月的准则。清单需要随着新准则的采用或准则草案的拟订定期更

新。 
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附 件 9 
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