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考虑物种权重校验保护太湖水生生物的铅基准∗
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摘　 要　 铅是一种有毒重金属元素，位列我国水中优先控制污染物“黑名单”．我国水系众多，水生生物多样，
研究保护区域水生生物的铅基准十分必要．太湖作为中国周边经济最发达、大中城市最密集且污染最严重的

淡水湖泊之一，本研究选取 ８ 种太湖本土水生生物实验补充铅的急性毒性数据并两步外推得到慢性毒性数

据．结合文献建立铅的本土毒性数据库，基于水体硬度对铅毒性的影响，建立硬度和毒性关系．考虑太湖生物

区系和水质特征，采用物种权重敏感度分布方法，得到保护太湖水生生物铅的最大浓度基准值（ＣＭＣ）和持续

浓度基准值（ＣＣＣ）值分别为 ５０． ０４—５８． ８７ μｇ·Ｌ－１ 和 ３． ９９—４． ６９ μｇ·Ｌ－１；现行地表水铅的Ⅲ类标准限值

（５０ μｇ·Ｌ－１）下受铅急性毒性和慢性毒性影响的生物比例分别为 ４．４２％和 ２３．００％．
关键词　 铅，硬度校正，物种权重敏感度分布，最大浓度基准值（ＣＭＣ），持续浓度基准值（ＣＣＣ）．
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　 ６ 期 孙雪华等：考虑物种权重校验保护太湖水生生物的铅基准 １５７９　

ｗｅｉｇｈｔｅｄ ｓｐｅｃｉｅｓ ｓｅｎｓｉｔｉｖｉｔｙ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｗａｓ ４．４２％ ａｎｄ ２３．００％ ｕｎｄｅｒ ｔｈｅ ｃｌａｓｓ ＩＩＩ ｓｔａｎｄａｒｄ ｌｉｍｉｔ
（５０．００ μｇ·Ｌ－１） ｏｆ ｌｅａｄ．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ：ｌｅａｄ， ｈａｒｄｎｅｓｓ ｃｏｒｒｅｃｔｉｏｎ， ｗｅｉｇｈｔｅｄ ｓｐｅｃｉｅｓ ｓｅｎｓｉｔｉｖｉｔｙ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ， ｃｒｉｔｅｒｉｏｎ ｍａｘｉｍｕｍ
ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ， ｃｒｉｔｅｒｉｏｎ ｃｏｎｔｉｎｕｏｕｓ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ．

铅是自然界中分布广泛的一种有毒重金属元素，可通过大气干湿沉降、雨水冲刷及工农业排放等多

种方式进入水体［１］ ．受高速发展的工业生产及强烈的人类活动影响，我国地表水体中普遍存在铅污染现
象［２］ ．微克升的铅就会对生物产生毒性［３］，进入人和动物体内不能降解，且随着食物链的放大作用大量
积累［４］ ．早在 １９８９ 年我国便将铅及其化合物列入水中优先控制污染物“黑名单” ［５］，但纵观我国地表水
环境管理依据的质量标准（ＧＢ３８３８—２００２）发现铅的标准范围是 １０—１００ μｇ·Ｌ－１，面对我国越来越多复

杂多元的水体环境污染问题，开展铅的水质基准研究支撑地表水环境质量标准的修订是十分有必要的．
水质基准（ｗａｔｅｒ ｑｕａｌｉｔｙ ｃｒｉｔｅｒｉａ， ＷＱＣ）是指水环境中污染物对特定对象（人或其他生物）不产生有

害影响的最大无作用剂量或浓度［６］ ．水质基准是建立水环境质量管理、评价、预测和污染控制体系的科
学依据［７］ ．美国等发达国家很早就对重金属水生生物水质基准进行了研究［８］，而我国相关水质基准的研
究起步较晚．近些年来我国出现了一些关于铅水质基准的相关研究，何丽等［９］通过搜集铅对我国水生生
物的急性毒性数据，最终得出保护我国淡水生物的铅最大浓度基准值（Ｃｒｉｔｅｒｉｏｎ ｍａｘｉｍｕｍ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ，
ＣＭＣ）为 ０．１３１ ｍｇ·Ｌ－１，持续浓度基准值（Ｃｒｉｔｅｒｉｏｎ ｃｏｎｔｉｎｕｏｕｓ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ， ＣＣＣ）为 ０．００５１ ｍｇ·Ｌ－１ ．不同
类群间生物对铅的敏感度存在差异，赵芊渊等［１０］运用概率物种敏感度分布法推导保护太湖水生生物的
ＣＭＣ 和 ＣＣＣ 分别为 ６３７．９７３ μｇ·Ｌ－１和 ６３．７９７ μｇ·Ｌ－１ ．

在推导区域水质基准时，水生生物组成的差异以及水化学参数的改变均会使最终的基准值发生变

化．考虑物种类群权重的研究最早始于 Ｆｏｒｂｅｓ 等［１１］，文中依据不同营养级之间的物种比例考虑各营养
级物种权重，进而推导区域水环境基准．之后，很多学者运用考虑物种权重的方法进行水质基准的推导．
Ｓｈｉ 等［１２］基于太湖不同物种类群间比例，推出铜的 ＣＭＣ 和 ＣＣＣ 分别为 ５．３ μｇ·Ｌ－１和 ３．７ μｇ·Ｌ－１，较美国
ＥＰＡ 推导的 １３．０ μｇ·Ｌ－１ 和 ９．０ μｇ·Ｌ－１ 以及传统物种敏感度分布法推导出的基准值 １． ３ μｇ·Ｌ－１ 和
１．８ μｇ·Ｌ－１，更能合理保护太湖水生生物．水生生态系统的物理化学性质有很大的差异，水质参数的复合
会影响某些金属和有机化学污染物的生物利用度［１３］，还会对它们的毒性等产生影响．与其它金属类似，
铅在水生生态系统中的毒性易受到水体硬度、ｐＨ、有机物等因素影响．一般认为，高硬度的水体中含有较

高浓度的 Ｃａ２＋和 Ｍｇ２＋，与重金属离子存在竞争吸附关系，进而导致生物对重金属的吸收受抑制，因此水
的硬度被认为具有保护功能［１４］ ．例如美国 ＥＰＡ 的研究表明 Ｃｄ２＋的 ＣＭＣ 随水体硬度的升高而增大［１５］，
而石慧等［１６］发现铝对水生生物的毒性随水体硬度增加而降低，并拟合出硬度与铝的毒性效应的关系

式．然而，目前缺乏基于区域水生物种组成和水化学因子（如硬度）来推导铅 ＷＱＣ 值的研究．
太湖是中国最大的淡水湖泊之一，但由于经济快速增长和产业密集，目前已成为污染最严重的湖泊

之一．在该区域，其水文特征、物种组合和污染物模式方面都是独一无二的［１７］，不同的水质特征和生物

区系特征推导得出的基准值不同，因此需要针对太湖区域现状来推导相关水质基准以实现对太湖水生

生物的保护．
本研究收集铅急慢性毒性数据，并选取 ８ 种太湖本土生物进行实验并运用两步外推法由急性暴露

期间的阈值推导慢性毒性数据［１８］，进而补充急慢性毒性数据．运用最小二乘法推导毒性数据与水体硬

度的相关系数，利用硬度参数对毒性数据进行校正．调研太湖水生生物组成，结合 ２１ 世纪初太湖水生生

物物种比例，采用物种敏感度分布方法，分别对太湖流域浮游植物、水生植物、浮游动物、底栖动物及鱼

类赋予权重，推导太湖保护水生生物铅的水质基准．最后利用硬度与基准关系推导铅基准公式，评价太

湖水体中等硬度水平下铅的基准值，以期为太湖流域铅基准的制定提供参考，为区域水质基准的推导提

供借鉴．

１　 材料与方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ）

１．１　 样品采集及水体硬度测定

　 　 为比较充分保护湖体水生生物，考虑太湖的污染和周边入湖河流的关系密切，选取太湖西北部污染
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严重的入湖断面陈东港，大浦港，黄埝桥和分水桥设置 ４ 个代表点位，取表层约 ０．５ ｍ 处水样 １ Ｌ 装于聚

乙烯塑料瓶中用于硬度参数的测定．各点点位信息如图 １ 所示．

图 １　 太湖采样点位信息

Ｆｉｇ．１　 Ｇｅｏｇｒａｐｈｉｃ ｉｎｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｏｆ ｓａｍｐｌｅ ｓｉｔｅｓ ｉｎ Ｔａｉ Ｌａｋｅ

１．２　 铅的毒性

１．２．１　 急性实验试剂及生物

金属铅（Ｐｂ２＋）标准溶液购自中国钢铁研究总院；实验稀释使用曝气水且曝气时间大于 ３ ｄ，其水质
参数：ｐＨ ８．００ ± ０．１４、硬度 １２５．５０ ± ４．９５ ｍｇ （ＣａＣＯ３）·Ｌ－１、碱度 ８１．２５ ± ２．１７ ｍｇ （ＣａＣＯ３）·Ｌ－１、溶解氧

（ＤＯ）８．１５ ± ０．２３ ｍｇ·Ｌ－１、总有机碳（ＴＯＣ）２．５５ ｍｇ （Ｃ）·Ｌ－１ ．
实验物种的选择标准如下：（１）太湖流域土著物种；（２）太湖流域代表性物种；（３）实验室培养驯化

条件限制；（４）实验的重复性考虑．此外，本论文依据美国 ＥＰＡ 规定的水质基准推导时的物种选择原则，
选用的水生生物至少分别来自“３ 门 ８ 科” ［８］ ．为了补充毒性数据，选用 ８ 种太湖本土生物进行急性毒性

实验，分属于 ６ 门 ７ 科，其中包括 ２ 种鲤科：鲫鱼 Ｃａｒａｓｓｉｕｓ ａｕｒａｔｕｓ （Ｃ． ａｕｒａｔｕｓ）和鲢鱼 Ｈｙｐｏｐｈｔｈａｌｍｉｃｈｔｈｙｓ
ｍｏｌｉｔｒｉｘ （Ｈ． ｍｏｌｉｔｒｉｘ），黄颡鱼 （鲿科） Ｐｅｌｔｅｏｂａｇｒｕｓ ｆｕｌｖｉｄｒａｃｏ （Ｐ． ｆｕｌｖｉｄｒａｃｏ），霍普水丝蚓 （颤蚓科）
Ｌｉｍｎｏｄｒｉｌｕｓ ｈｏｆｆｍｅｉｓｔｅｒｉ （Ｌ． ｈｏｆｆｍｅｉｓｔｅｒｉ），三角涡虫（三角涡虫科）Ｄｕｇｅｓｉａ ｊａｐｏｎｉｃａ （Ｄ． ｊａｐｏｎｉｃａ），铜绿微囊

藻（色球藻科） Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ （Ｍ． ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ）， 普通小球藻 （小球藻科） Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ｖｕｌｇａｒｉｓ
（Ｃ． ｖｕｌｇａｒｉｓ）和梅尼小环藻（圆筛藻科）Ｃｙｃｌｏｔｅｌｌａ ｍｅｎｅｇｈｉｎｉａｎａ （Ｃ． ｍｅｎｅｇｈｉｎｉａｎａ）．

实验所用鱼购买自南京市溧水县余富水产养殖基地．鲫鱼、鲢鱼和黄颡鱼鱼苗均为胚胎孵化生长的

２０ 日龄左右，其中鲫鱼鱼苗平均体长约 １５． ０ ｍｍ，平均体重约 ０． ０４ ｇ；鲢鱼鱼苗平均体长约 １５． ０—
２０．０ ｍｍ，平均体重约 ０．０５ ｇ；黄颡鱼鱼苗平均体长约 １５．０ ｍｍ，平均体重约 ０．０３ ｇ．将鱼苗运回实验室驯

养两周以上，驯养期间死亡率不得超过 １０％．霍甫水丝蚓购自水族市场，在 ２２ ℃、自然光照的人工气候

培养箱中清肠，选取清肠后健康的个体作为正式实验动物．东亚三角涡虫为本实验室培养，铜绿微囊藻、
普通小球藻和梅尼小环藻均购于中科院武汉水生所淡水藻种库，实验前先对藻种进行驯化．通过提前驯

养尽可能使这些生物接近实验室培养水平，起到扣除背景干扰污染的作用．
１．２．２　 急性毒性实验

急性毒性实验严格按照 ＯＥＣＤ［１９］、美国 ＥＰＡ［８］ 等标准测试方法和药物非临床研究质量管理规范
（Ｇｏｏｄ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ Ｐｒａｃｔｉｃｅｓ，ＧＬＰ）操作规程［２０］ ．选择规格基本一致、活跃、体质健康的个体，将实验对象随
机分组，在初步实验的基础上，用曝气自来水配制不同浓度梯度的 Ｐｂ２＋实验溶液，暴露液每 ２４ ｈ 更换

１ 次，每组设置 ３ 个平行．针对三角涡虫，控制每 ５０ ｍＬ 暴露液 １０ 条的密度，采用半静态暴露；霍甫水丝

蚓每皿 ２０ 条，采用静态实验，每天观察霍甫水丝蚓中毒症状和死亡情况，并将死亡个体及时取出；取对

数生长期的藻分别加入 １００ ｍＬ 的锥形瓶中，另各设 １ 个空白对照即只含对应的培养基和相同浓度的藻

液，每隔 ２４ ｈ 取藻液采用分光光度法测定藻液浓度．
１．２．３　 毒性数据收集与筛选

通过美国环保署 ＥＰＡ⁃ＥＣＯＴＯＸ 数据库（ｈｔｔｐ： ／ ／ ｃｆｐｕｂ．ｅｐａ．ｇｏｖ ／ ｅｃｏｔｏｘ ／ ）和中国知网、维普数据库搜
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　 ６ 期 孙雪华等：考虑物种权重校验保护太湖水生生物的铅基准 １５８１　

集太湖本土生物铅（Ｐｂ２＋）毒性数据，截止 ２０１９ 年 ９ 月．数据筛选原则参考 ＣＲＥＤ［２１］ 的标准以及加拿大

的准则［２２］，并依据刘娜等［２３］总结的生态毒性数据筛查的精确性、相关性和可靠性，具体如下：
（１）测试生物为太湖流域有分布的物种．
（２）测试用水需提供 ｐＨ 值、硬度、碱度等水质参数，不使用以蒸馏水或去离子水为实验用水所得到

的毒性数据．
（３）生物毒性测试应符合国标［２４］或 ＯＥＣＤ［２５］以及美国 ＥＰＡ［８］的标准，收集到的毒性数据应具有明

确的暴露时间和毒性终点．
（４）对于急性毒性数据，优先选择藻类 ９６ ｈ、鱼类 ９６ ｈ 和大型溞等无脊椎动物 ４８ ｈ 的毒性数据［２２］ ．

针对慢性毒性指标，对于生命周期较短的无脊椎动物，当毒性终点为非致死效应时，暴露时间大于 ４ ｄ
归类为慢性数据，而生命周期较长的生物暴露时间需大于 ７ ｄ；当毒性终点为致死效应时，暴露时间应大

于 ２１ ｄ，优先选择使用标准实验方法获得的大型溞 ２１ ｄ 毒性数据［８，２５］ ．
（５）急性数据选择半数致死浓度 （ Ｌｅｔｈａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ５０， ＬＣ５０ ） 或半数有效应浓度 （ Ｅｆｆｅｃｔｉｖｅ

ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ５０， ＥＣ５０）作为毒性实验的测试终点；慢性数据中，选择无观察效应浓度（Ｎｏ ｏｂｓｅｒｖｅｄ ｅｆｆｅｃｔ
ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ， ＮＯＥＣｓ）作为毒性终点，当 ＮＯＥＣｓ 无法获得时，可用 ＥＣ１０、最大可接受浓度（Ｍａｘｉｍｕｍ
ａｃｃｅｐｔａｂｌｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ／ ２， ＭＡＴＣｓ ／ ２）等代替［２６］ ．
１．３　 太湖水生生物组成

不同研究对太湖水生生物组成调查范围和详尽程度不一，整理关于太湖生物区系最为详尽和具体

的几次调查数据．２０１０ 年，江苏省环境监测中心和中国科学院南京地理与湖泊研究所统计的太湖 ２１ 世

纪初生物物种，发现植物、无脊椎动物和脊椎动物的比例分别为 ６７％、２１％和 １１％，共计 ５２４ 种［２７⁃３２］ ．此
外，《太湖鱼类志》中统计太湖鱼类区系共 ２５ 科 １０７ 种［３３］ ．

本研究需具体到各科物种的个数，故选取苏海磊［３４］ 对太湖植物（浮游植物和沉水植物）、无脊椎动

物（浮游动物和底栖动物）和脊椎动物（鱼类）的调查数据，得到太湖 ２１ 世纪初的物种分类及数量

（表 １）．

表 １　 太湖水生生物组成汇总

Ｔａｂｌｅ １　 Ｓｕｍｍａｒｙ ｏｆ ａｑｕａｔｉｃ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｉｎ Ｔａｉ ｌａｋｅ
种类 Ｃａｔｅｇｏｒｉｅｓ 科 Ｆａｍｉｌｙ 种 Ｓｐｅｃｉｅｓ 动植物 Ｆｌｏｒａ ａｎｄ Ｆａｕｎａ

鱼类 ２５ １０７ 水生动物 ２７６ 种

底栖动物 ２１ ６６

浮游动物 ３７ １０３

浮游植物 ２９ ８１ 水生植物 １６６ 种

水生植物 ３４ ８５

总计 １４６ ４４２ ４４２

１．４　 物种敏感度分布方法

对于传统的物种敏感度分布方法，通常有 Ｗｅｉｂｕｌｌ 和 Ｈａｚｅｎ 两种方法（式 １ 和式 ２），其中 Ｐ ｉ指累计

概率，ｉ 指排序，ｎ 是样本量．考虑权重的敏感度分布方法中，假设没有毒性数据的生物中包含最敏感的

物种且共有 ｌ 科没有毒性数据，因此毒性数据不能代表的科的生物种类数为 Ｎ ｊ（ ｊ＝ ｋ＋１，ｋ＋２，…，ｌ），计算

获得毒性数据的每一科的科平均值进行排序，并在计算累积概率分布时赋予权重（式 ３），其中 Ｐ ｉ指累计

概率，Ｒ ｉ是有毒性数据的科的排序，ｋ 表示可获得毒性数据的科个数，∑
ｋ

ｉ ＝ １
Ｎｉ 是指排序由 １ 到 ｋ 所包含的

物种数， ∑
ｌ

ｊ ＝ ｋ＋１
Ｎｊ 是所有没有毒性数据的科对应的物种数目之和．

Ｐ ｉ ＝
ｉ

ｎ ＋ １
（１）

Ｐ ｉ ＝
ｉ － ０．５

ｎ
（２）
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Ｐ ｉ ＝
Ｒ ｉ

ｋ ＋ １
×

∑ ｋ

ｉ ＝ １
Ｎｉ ＋ ∑ ｌ

ｊ ＝ ｋ＋１
Ｎ ｊ( )

Ｎ
（３）

１．５　 数据统计

１．５．１　 毒性数据分析

鉴于水体硬度对重金属水质基准的影响，本研究中太湖的水生生物铅基准的推导建立在与水体硬

度相关的基础上，数据处理具体步骤如下：
（１）筛选用于硬度校正综合斜率的数据时参考美国 ＥＰＡ 推荐镉基准技术文件［１５］的 ２ 个原则：①实

验用水的高硬度值至少高出最低硬度值 １００ ｍｇ·Ｌ－１；②实验用水的最大硬度值至少是最小硬度值的

３ 倍．
（２）将筛选出的毒性数据和硬度进行归一化［２２］：以物种为单位，计算每个物种毒性数据的几何平均

值，将该物种原始毒性数据除以其几何平均值；计算每个物种硬度的几何平均值，将该物种原始硬度数

据除以相应几何平均值．
（３）之后利用归一化的数据做最小二乘回归分析，求出斜率．
（４）利用公式 ４ 计算出校正后的种平均值（ＳＭＡＶ），其中 Ｗ 为每个物种的毒性数据的几何平均值，

Ｘ 为每个物种水体硬度的几何平均值，Ｖ 为斜率，Ｚ 为选定的水体硬度值．考虑到本实验所用水硬度为

１２５．５０±４．９５ ｍｇ （ＣａＣＯ３）·Ｌ－１，故将收集到的毒性数据统一校正到 １２５．５０ ｍｇ （ＣａＣＯ３）·Ｌ－１的硬度水

平下．
ＳＭＡＶ＝ｅ［ｌｎＷ－Ｖ（ｌｎＸ－ｌｎＺ）］ （４）

（５）由硬度校正后的 ＳＭＡＶ 可得到属平均值（ＧＭＡＶ），选择最敏感的 ４ 个属利用公式 ５ 进行推算，
最终得到 ＣＭＣ 与硬度的关系（式 ６），关于 ＣＣＣ 采用同样的方法．

Ｓ２ ＝
∑ ｌｎＧＡＭＶ( ) ２[ ] － ∑ ｌｎＧＭＡＶ( )[ ]

２
／ ４

∑ Ｐ( ) － ∑ 　 Ｐ( )
２[ ] ／ ４

（５）

ＣＭＣ ＝ ０．８５ × ｅ Ｖ×（ｌｎＺ） ＋Ｓ× 　 ０．０５ ＋
∑ ｌｎＧＭＡＶ） －Ｓ× ∑ 　 Ｐ( )[ ](

４ －４．６１Ｖ{ } （６）
１．５．２　 急性毒性数据及慢性数据推导

利用修正 Ｓｐｅａｒｍａｎ Ｋａｒｂｅｒ 方法估算各暴露时间段 ９５％置信区间的 ＬＣ０值，采用两步外推法推导慢

性毒性数据［１８］ ．具体步骤如下：
（１）分别作各个急性暴露时间段（Ｔ）浓度对数与致死效应概率单位的线性关系，求出每个时间段

的 ＬＣ０；
（２）以暴露时间的倒数（１ ／ Ｔ）为横坐标，以 ｌｇ （ＬＣ０）为纵坐标，作出其相应的线性关系，之后求暴露

时间趋于无穷大时的毒性数据值．
１．５．３　 统计学分析

慢性数据的外推和毒性数据与水体硬度的相关关系的推导运用 Ｍｉｃｒｏｓｏｆｔ Ｏｆｆｉｃｅ Ｅｘｃｅｌ ２０１６ 进行，急
慢性毒性数据（ｌｏｇ⁃ｔｒａｎｓｆｏｒｍｅｄ）采用 Ｋｏｌｍｏｇｏｒｏｖ⁃Ｓｍｉｒｎｏｖ 方法进行正态性检验．物种敏感度分布（ＳＳＤ）曲
线的拟合在 ＧｒａｐｈＰａｄ Ｐｒｉｓｍ ７ 软件中进行，拟合 ＳＳＤ 曲线使用 Ｌｏｇ⁃Ｎｏｒｍａｌ 方法，拟合优度以 Ｒ２评价．

２　 结果和讨论（Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

２．１　 急慢性数据补充

２．１．１　 急性毒性数据补充

实验室补充铅对 ８ 种本土水生生物的急性毒性数据结果见表 ２．最敏感的物种是 ３ 种藻类，其 ９６ ｈ⁃
ＥＣ５０值为 ３．８５—１１．０１ ｍｇ·Ｌ－１；３ 种脊椎动物对铅的急性毒性表现为最不敏感，首先是鲫鱼，其 ９６ ｈ⁃ＬＣ５０

值为 １６６．６０ ｍｇ·Ｌ－１，鲢鱼和黄颡鱼依次为 １２３．８０、７６．１１ ｍｇ·Ｌ－１；剩下的 ２ 种无脊椎动物三角涡虫和霍

普水丝蚓的 ９６ ｈ⁃ＬＣ５０值分别为 ４６．９８、７７．２５ ｍｇ·Ｌ－１ ．
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表 ２　 太湖 ８ 种水生生物的急性毒性数据

Ｔａｂｌｅ ２　 Ａｃｕｔｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｏｆ ｌｅａｄ ｔｏ ｅｉｇｈｔ ｒｅｓｉｄｅｎｔ ａｑｕａｔｉｃ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｉｎ Ｔａｉ Ｌａｋｅ

物种
Ｓｐｅｃｉｅｓ

暴露时间
Ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｉｍｅ ／ ｄ

硬度
Ｈａｒｄｎｅｓｓ ／

（ｍｇ （ＣａＣＯ３）·Ｌ－１）

急性终点
Ａｃｕｔｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ

ｅｎｄｐｏｉｎｔ

浓度
Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ／
（ｍｇ·Ｌ－１）

９５％置信区间
９５％ＣＩ ／

（ｍｇ·Ｌ－１）

鲢鱼 Ｈ． ｍｏｌｉｔｒｉｘ ４ １２５．５０ ＬＣ５０ １２３．８０ １１４．５０—１３２．９０

黄颡鱼 Ｐ． ｆｕｌｖｉｄｒａｃｏ ４ １２５．５０ ＬＣ５０ ７６．１１ ６３．５３—８４．７１

鲫鱼 Ｃ． ａｕｒａｔｕｓ ４ １２５．５０ ＬＣ５０ １６６．６０ １５８．００—１８０．３０

三角涡虫 Ｄ． ｊａｐｏｎｉｃａ ４ １２５．５０ ＬＣ５０ ４６．９８ ４４．６０—４９．５９

霍普水丝蚓 Ｌ． ｈｏｆｆｍｅｉｓｔｅｒｉ ４ １２５．５０ ＬＣ５０ ７７．２５ ７４．１４—８０．４８

铜绿微囊藻 Ｍ． ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ ４ １２５．５０ ＥＣ５０ １０．０７ ８．２４—１２．８０

普通小球藻 Ｃ． ｖｕｌｇａｒｉｓ ４ １２５．５０ ＥＣ５０ １１．０１ ９．７８—１２．５６

梅尼小环藻 Ｃ． ｍｅｎｅｇｈｉｎｉａｎａ ４ １２５．５０ ＥＣ５０ ３．８５ ３．２８—４．６６

２．１．２　 慢性毒性数据补充

根据两步外推法推导本土生物慢性毒性数据的公式及参数见表 ３ 所示．其中鲢鱼、黄颡鱼、鲫鱼、三
角涡虫和霍普水丝蚓的预测 ＮＯＥＣ 值分别为 ２０．１２、３０．００、５７．５７、１５．６３、２０．０１ ｍｇ·Ｌ－１，铜绿微囊藻、普通

小球藻和梅尼小环藻的预测 ９６ ｈ－ＥＣ１ ０值分别为 ０．１６、０．２９、０．１３ ｍｇ·Ｌ－１ ．

表 ３　 太湖 ８ 种水生生物的预测慢性毒性数据

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｐｒｅｄｉｃｔｅｄ ｃｈｒｏｎｉｃ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｏｆ ｌｅａｄ ｔｏ ｅｉｇｈｔ ｒｅｓｉｄｅｎｔ ａｑｕａｔｉｃ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｉｎ Ｔａｉ Ｌａｋｅ

物种
Ｓｐｅｃｉｅｓ

ｌｇ（ＬＣ０）－１ ／ Ｔ Ｒ２
暴露时间
Ｅｘｐｏｓｕｒｅ
ｔｉｍｅ ／ ｄ

慢性终点
Ｃｈｒｏｎｉｃ ｔｏｘｉｃｉｔｙ

ｅｎｄｐｏｉｎｔ

浓度预测值
Ｐｒｅｄｉｃｔｅｄ

ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ／
（ｍｇ·Ｌ－１）

鲢鱼 Ｈ． ｍｏｌｉｔｒｉｘ ｙ＝ ０．３５５６ｘ＋１．３０３６ ０．４８５９ — ＮＯＥＣ ２０．１２

黄颡鱼 Ｐ． ｆｕｌｖｉｄｒａｃｏ ｙ＝ ０．２６２３ｘ＋１．４７７１ ０．７７９０ — ＮＯＥＣ ３０．００

鲫鱼 Ｃ． ａｕｒａｔｕｓ ｙ＝ ０．１８３７ｘ＋１．７６０２ ０．８８０９ — ＮＯＥＣ ５７．５７

三角涡虫 Ｄ． ｊａｐｏｎｉｃａ ｙ＝ －０．９３０４ｘ＋１．２８４１ ０．９９８７ — ＮＯＥＣ １５．６３

霍普水丝蚓 Ｌ． ｈｏｆｆｍｅｉｓｔｅｒｉ ｙ＝ ０．１２７９ｘ＋１．３０１３ ０．７４２５ — ＮＯＥＣ ２０．０１

铜绿微囊藻 Ｍ． ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ — — ４ ＥＣ１０ ０．１６

普通小球藻 Ｃ． ｖｕｌｇａｒｉｓ — — ４ ＥＣ１０ ０．２９

梅尼小环藻 Ｃ． ｍｅｎｅｇｈｉｎｉａｎａ — — ４ ＥＣ１０ ０．１３

２．２　 水体硬度对铅毒性的影响

结合文献收集和实验数据补充，获得水生生物的铅急性毒性数据共 ８ 门 １８ 科 ２５ 种，水生生物的铅

慢性毒性数据 ８ 门 １１ 科 １５ 种．急性毒性数据的受试生物包括 ７ 种脊椎动物，１５ 种无脊椎动物和 ３ 种植

物；慢性毒性数据的受试生物包括 ６ 种脊椎动物、６ 种无脊椎动物和 ３ 种植物．经过筛选，符合用于拟合

铅毒性和水体硬度相关关系的物种有鲤鱼、大型蚤和模糊网纹蚤．对 ３ 种生物分别进行毒性和硬度的回

归分析，发现急性毒性值随水体硬度的增加而升高（图 ２）．进一步对归一化后的急性数据值和水体硬度

值进行最小二乘回归分析，得到斜率值 ０．７１９．故物种基于水体硬度校正的 ＳＭＡＶ 关系式如式 ７ 所示：
ＳＭＡＶ ＝ ｅ［ｌｎＷ－０．７１９（ｌｎＸ－４．８３２）］ （７）

本研究所用的急慢性毒性数据范围分别是 ５３．２０—７５１５７０．００ μｇ·Ｌ－１和 １１．３１—５７５７０．００ μｇ·Ｌ－１，中
位数分别为 ８９５１．８２ μｇ·Ｌ－１和 ９３０．０５ μｇ·Ｌ－１ ．将所用的毒性数据用公式 ７ 进行校正，急性毒性数据范围

为 ３２．４１—２０８６５８２．２４ μｇ·Ｌ－１，中位数是 ４６９６．２７ μｇ·Ｌ－１；慢性毒性数据范围为 １４．９５—５７５７０．００ μｇ·Ｌ－１，
中位数是 １２５０．１２ μｇ·Ｌ－１（图 ３），毒性数据较硬度校正前有显著变化．
２．３　 太湖保护水生生物铅的物种敏感度分布曲线

太湖急慢性传统 ＳＳＤ 曲线如图 ４ 所示．由图 ４（ａ）可知，对铅的急性毒性最敏感的 ４ 个物种是多刺

裸腹溞（Ｍ． ｍａｃｒｏｃｏｐａ）、蚤状钩虾（Ｇ． ｐｕｌｅｘ）、椎实螺（Ｌ． ｐａｌｕｓｔｒｉｓ）和模糊网纹蚤（Ｃ． ｄｕｂｉａ）．由图 ４（ｂ）可
知，对铅慢性毒性最敏感的 ４ 个物种是模糊网纹蚤、椎实螺、沼虾（Ｍ． ｌａｎｃｈｅｓｔｅｒｉ）和梅尼小环藻．总体而
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言，无脊椎动物对铅更为敏感，脊椎动物最不敏感．在实验补充太湖 ８ 种水生生物急慢性毒性数据的基

础上，保护 ９５％的物种不受影响的铅的急慢性浓度阈值（ＨＣ５）分别为 ２０．２８ μｇ·Ｌ－１和 ３．１２ μｇ·Ｌ－１ ．

图 ２　 水体硬度对鲤鱼，大型蚤和模糊网纹蚤的

急性毒性值的影响

Ｆｉｇ．２　 Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｗａｔｅｒ ｈａｒｄｎｅｓｓ ｏｎ ａｃｕｔｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｖａｌｕｅｓ
ｏｆ ｌｅａｄ ｔｏ Ｃｙｐｒｉｎｕｓ ｃａｒｐｉｏ， Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ

ａｎｄ Ｃｅｒｉｏｄａｐｈｎｉａ ｄｕｂｉａ

图 ３　 铅急慢性毒性数据（硬度校正后）
（ｎ 表示毒性数据量）

Ｆｉｇ．３　 Ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｄａｔａ ｏｆ Ｌｅａｄ ｕｓｅｄ ｆｏｒ ＳＳＤｓ
（ｎｏｒｍａｌｉｚｅｄ ｔｏ ｈａｒｄｎｅｓｓ＝ １２５．５０）．

（ｎ ｉｓ ｔｈｅ ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ｄａｔａ）

图 ４　 不考虑太湖生物组成的急性（ａ）和慢性（ｂ）物种敏感度分布曲线

（标∗的物种是本研究实验补充的）

Ｆｉｇ．４　 （ａ） Ａｃｕｔｅ ａｎｄ （ｂ） ｃｈｒｏｎｉｃ ｕｎｗｅｉｇｈｔｅｄ ＳＳＤｓ
（∗ ｍｅａｎ ｔｈｅｓｅ ｓｐｅｃｉｅｓ′ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｄａｔａ ａｄｄｅｄ ｂｙ ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ）

考虑太湖水生生物组成结构及所获生物毒性数据，对急性毒性数据和慢性毒性数据分别按照科平

均值和种平均值进行排序，在计算中赋予权重，最终太湖铅急性和慢性的物种敏感度分布曲线如图 ５ 所

示．当对获得毒性数据的物种赋予权重后，对铅的急性毒性最敏感的科依次为裸腹溞科、钩虾科、椎实螺

科和长臂虾科，这与传统方法得到的结果有所不同；而对铅慢性毒性最敏感的依次为模糊网纹蚤、椎实

螺、沼虾和梅尼小环藻，这与传统方法得到的结果一致．两种推导方法急慢性阈值的比较见表 ４，其中考

虑太湖生物组成时得到的急慢性 ＨＣ５分别为 ６０．２３ μｇ·Ｌ－１和 ２．０７ μｇ·Ｌ－１ ．考虑太湖 ２１ｓｔ初生物组成推导

的急性阈值明显高于未考虑物种组成推导的急性阈值，几乎是其的 ３ 倍，而慢性阈值较未加权的慢性阈

值差异不明显，这说明不考虑生物组成的传统方法在一定程度上会出现对太湖生物“过保护”的现象．
由于不同种生物对化合物的敏感性不同，要使获得的毒性数据充分代表水生生态系统的物种组成，
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为实现对所有生物最大程度的保护，将未获得毒性数据的生物假设为最敏感物种［１３］，即物种权重敏感

度分布方法．将传统法与该方法进行对比可以发现，考虑太湖 ２１ｓｔ初生物组成推导的急性 ＨＣ５值更大，即
未考虑太湖生物组成下的急性 ＨＣ５似乎更为保守，这与 Ｃｈｅｎ 等［１３］ 利用加权 ＳＳＤ 推导太湖保护水生生

物五氯酚水质基准值时得到的结果是一致的．此外，Ｗａｎｇ 等［３５］ 从生物学分类角度出发，考虑亲缘关系

相近的生物对化合物敏感性相近的原理，基于松花江不同类物种间比例推导氨氮急性基准值，将结果与

传统物种敏感度法比较，加权更能代表环境中物种的真实比例，推导出的基准值也能更合理地保护松花

江区域水生生物免受氨氮的毒性作用．从长远角度来看，考虑太湖生物组成的慢性 ＨＣ５要略低于未考虑

生物组成的结果，在一定程度上会出现对生物的“欠保护”．此外，近些年来太湖中铜绿微囊藻、细鳞藻等

藻类数量明显增加［３ ６］，而本研究中发现藻类对铅的毒性作用较为敏感，因此在推导水质基准时也不能

忽略植物的影响及区域的生物区系特征，收集更加全面的毒性数据才能推导出更恰当的保护阈值．

图 ５　 未考虑和考虑太湖物种组成（２１ｓｔ）的 ＳＳＤｓ 曲线

（ａ．急性 ＳＳＤｓ，ｂ．慢性 ＳＳＤｓ５）

Ｆｉｇ．５　 Ｕｎｗｅｉｇｈｔｅｄ ＳＳＤｓ ａｎｄ ｗｅｉｇｈｔｅｄ ＳＳＤｓ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｔｈｅ ｔａｘｏｎｏｍｉｃ ｇｒｏｕｐｓ ｏｆ Ｔａｉ Ｌａｋｅ ｉｎ ２１ｓｔ

（ａ． ａｃｕｔｅ ＳＳＤｓ， ｂ． ｃｈｒｏｎｉｃ ＳＳＤｓ）

表 ４　 未考虑和考虑太湖水生生物组成的铅基准阈值

Ｔａｂｌｅ ４　 Ａｃｕｔｅ ａｎｄ ｃｈｒｏｎｉｃ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄ ｖａｌｕｅｓ ｏｆ ｌｅａｄ ｄｅｒｉｖｅｄ ｗｉｔｈｏｕｔ ａｎｄ ｗｉｔｈ ｃｏｎｓｉｄｅｒｉｎｇ ｔｈｅ ｓｐｅｃｉｅｓ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｉｎ Ｔａｉ Ｌａｋｅ

数量
Ｎｕｍｂｅｒ

Ｋ⁃Ｓ 正态性检验
Ｋ⁃Ｓ ｔｅｓｔ ｆｏｒ ｎｏｒｍａｌｉｔｙ

方法
Ｍｅｔｈｏｄ

ＨＣ５ ／
（μｇ·Ｌ－１）

拟合优度 Ｒ２ ＷＱＣｓ ／
（μｇ·Ｌ－１）

急性 ２５ ０．９８１ 未考虑太湖生物组成 ２０．２８ ０．９８３９ １０．１４

考虑太湖 ２１ｓｔ初生物组成 ６０．２３ ０．９７０１ ３０．１２

慢性 １５ ０．４７３ 未考虑太湖生物组成 ３．１２ ０．９２１９ １．５６

考虑太湖 ２１ｓｔ初生物组成 ２．０７ ０．９２４１ １．０４

２．４　 太湖保护水生生物铅水质基准（ＷＱＣ）推导

考虑到推导出的 ＨＣ５存在一定的不确定性，通常将其除以一个评价因子 ２［３７］，得到与本研究实验用

水同一硬度下的保护太湖水生生物铅的 ＷＱＣ（表 ４）．在不考虑太湖水体实际硬度的情况下，采用传统的

物种敏感度方法，即未考虑太湖生物组成时推导得到 ＣＭＣ 为 １０．１４ μｇ·Ｌ－１，ＣＣＣ 为 １．５６ μｇ·Ｌ－１ ．考虑太

湖 ２１ｓｔ初生物组成时，得到 ＣＭＣ 为 ３０．１２ μｇ·Ｌ－１，ＣＣＣ 为 １．０４ μｇ·Ｌ－１ ．水化学因子会影响重金属的毒性，
其中硬度的影响较大［３８⁃３９］，高硬度水体中 Ｃａ２＋、Ｍｇ２＋等离子的竞争吸附作用能显著降低重金属的毒性．
我国地域广阔，河流湖泊众多，据相关报道，我国地表水总硬度范围为 ４．５—１５６００ ｍｇ·Ｌ－１（以 ＣａＣＯ３

计） ［４０］，因此在推导重金属水质基准时不仅要进行硬度对相关毒性数据的校正，还要考虑硬度对最终水

质基准值的影响．鉴于毒性数据与基准值之间存在一定的关系，可将铅的基准值表达为硬度（Ｈ）的方程

（图 ６）：
未考虑太湖生物组成：
ＣＭＣ未考虑生物组成 ＝ｅ０．７１９ ｌｎＨ＋０．６７４

ＣＣＣ未考虑生物组成 ＝ｅ０．７１９ ｌｎＨ－３．７７１
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考虑 ２１ｓｔ初太湖生物组成：
ＣＭＣ考虑２１ｓｔ生物组成 ＝ｅ０．７１９ ｌｎＨ＋０．１１６

ＣＣＣ考虑２１ｓｔ生物组成 ＝ｅ０．７１９ ｌｎＨ－２．４１３

保护太湖水生生物铅水质基准值与硬度的关系如图 ６ 所示．地表水环境质量标准（ＧＢ３８３８—２００２）
中将鱼虾类越冬场、洄游通道以及水产养殖区等渔业水域划分为Ⅲ类水体，并制定铅的Ⅲ类标准限值为

５０．００ μｇ·Ｌ－１ ［２４］ ．在我国地表水环境硬度范围内，考虑或未考虑生物组成推导得到的铅急性阈值在水体

硬度较小的时候分布在地表水环境质量标准中规定的铅的Ⅲ类标准限值之下，而硬度值较大的水体推

导得到的铅急性阈值分布在铅的Ⅲ类标准限值之上（ＣＭＣ传统法＞ＣＭＣ２１ｓｔ）．两种方法下推导的铅慢性阈值

均低于现铅的Ⅲ类标准限值（ＣＣＣ２１ｓｔ＞ＣＣＣ传统法）．采用考虑太湖生物组成的物种权重敏感度方法进行生

物影响评价，可以发现受铅急性毒性和慢性毒性影响的生物比例分别为 ４．４２％和 ２３．００％，这说明现行

标准在一定程度上可以保护水生生物免受铅的急性毒性作用，但制定的标准值却不足以保护太湖生物

免受铅的慢性毒害作用．
许多国家为了更充分地保护水生生物不受到污染物毒害作用，在制定水质基准时会给出两个浓度

阈值，如 ２００９ 年美国 ＥＰＡ 推荐水质基准［４１］ 给出的铅的 ＣＭＣ 和 ＣＣＣ 分别为 ６５． ００ μｇ·Ｌ－１ 和

２．５０ μｇ·Ｌ－１，这一结果与本研究中所推导出的太湖铅的急慢性阈值在同一数量级，但总体上针对太湖生

物推导出的的 ＣＭＣ 和 ＣＣＣ 均略低于美国 ＥＰＡ 的推荐值．此外，美国 ＥＰＡ 还给出了不同硬度水平下铅

基准公式［４１］，其中ＣＭＣｕｓ ＝ｅ１．２７３１ｌｎＨ－１．４６０，ＣＣＣｕｓ ＝ｅ１．２７３１ｌｎＨ－４．７０５，与本研究推导出的结果存在很大差异．这主要

是一方面美国的淡水水生生物区系和中国存在显著不同，而太湖又拥有自己独特的物种组成，实际上不

同生物对污染物的敏感性是不同的，因此结合区域水生物种来推导基准是十分必要的［４２］；另一方面由

于不同种类间生物对化合物的敏感性不同，要使获得的毒性数据能充分代表水生生态系统的物种组成，
本研究中针对同类物种的敏感性相似来对其赋予权重，而美国采用的是毒性百分比排序法计算水质基

准，这同样也造成了本次推导结果有别于王菲等［２］ 采用传统的物种敏感度排序法推导得出的的太湖

ＣＭＣ 为 ６３．９２ μｇ·Ｌ－１，ＣＣＣ 为 １．２１ μｇ·Ｌ－１的结果．

图 ６　 图 ６　 ＷＱＣｓ 与硬度（Ｈ）的关系

（虚线是地表水环境质量标准（ＧＢ ３８３８—２００２）中铅的Ⅲ类标准限值（５０．００ μｇ·Ｌ－１））

Ｆｉｇ．６　 ＷＱＣｓ ｅｘｐｒｅｓｓｅｄ ａｓ ａ ｆｕｎｃｔｉｏｎ ｏｆ ｈａｒｄｎｅｓｓ
（Ｔｈｅ ｄａｓｈｅｄ ｌｉｎｅ ｒｅｆｅｒｓ ｔｏ ｔｈｅ ｃｌａｓｓ Ⅲ ｓｔａｎｄａｒｄ ｌｉｍｉｔ ｏｆ ｌｅａｄ （５０．００ μｇ·Ｌ－１） ｉｎ Ｓｔａｎｄａｒｄ （ＧＢ ３８３８—２００２））

原水水质参数对铅毒性和生物利用性影响较大，尽可能地考虑这些参数的影响可降低基准推导中

的不确定性．根据太湖实际点位所测得的硬度值，利用基于太湖 ２１ｓｔ初水生生物组成（除植物）赋予物种

权重的敏感度方法，最终得到适用于太湖的急慢性水质基准如表 ５ 所示．最终，由硬度校正得到的保护

太湖水生生物的铅 ＣＭＣ 为 ５０．０４—５８．８７ μｇ·Ｌ－１，ＣＣＣ 为 ３．９９—４．６９ μｇ·Ｌ－１ ．赵芊渊等［１０］推导的 ＣＭＣ 和

ＣＣＣ 值均是本研究的 １０ 倍多，可能的原因是本研究不仅考虑了物种间的敏感度差异，而且是基于太湖

水质硬度情况进行推导，硬度是铅等重金属水质基准推导时不容忽视的环境因子．此外，Ｆｕ 等［４３］在研究

对太湖水生生物构成威胁的重金属时测得铅在太湖水体中的含量为 ９．９—３０ μｇ·Ｌ－１，浓度低于本研究
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中的 ＣＭＣ，但高于 ＣＣＣ，这说明长期生活在太湖水体中的水生生物可能会受到水体中铅的慢性毒害

作用．
虽然本研究中通过本土生物实验补充了太湖部分生物急慢性毒性数据，但收集到的急性毒性数据

主要为动物实验结果，而且慢性毒性数据量存在不足，这不利于合理地制定保护太湖水生生物的铅的基

准值．考虑物种权重来推导太湖保护水生生物铅基准尽管在一定程度上可以保护更多未收集到毒性数

据的生物，但最终结果依赖于对太湖水生物种的调查，而且没有办法保护到太湖中已有的但未被统计到

的生物．此外，为研究原水硬度作用时水样的采集、点位的选取等虽然是基于前人研究基础确定，但存在

一定的不确定性，未来研究可通过增加采样时间、增设采样点来克服当前研究的瞬时性和局部性的不

足．因此，水质基准校验需要更全面地调查太湖水生生物组成以及尽可能多地补充本土水生生物毒性数

据，还应更多地考虑水质参数的复合影响．

表 ５　 太湖不同点位硬度值以及对应的铅基准值

Ｔａｂｌｅ ５　 Ａｃｕｔｅ ａｎｄ ｃｈｒｏｎｉｃ ｔｈｒｅｓｈｏｌｄ ｖａｌｕｅｓ ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｏｉｎｔｓ ｉｎ Ｔａｉ Ｌａｋｅ ｗｉｔｈ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｈａｒｄｎｅｓｓ ｖａｌｕｅｓ

点位
Ｓｉｔｅｓ

黄埝桥
Ｈｕａｎｇｎｉａｎ Ｂｒｉｄｇｅ

陈东港
Ｃｈｅｎｄｏｎｇ Ｐｏｒｔ

分水桥
Ｆｅｎｓｈｕｉ Ｂｒｉｄｇｅ

大浦港
Ｄａｐｕ Ｐｏｒｔ

硬度 Ｈａｒｄｎｅｓｓ ／ ｍｇ （ＣａＣＯ３）·Ｌ－１ ２３７．８０ ２０８．０４ ２４６．３２ １９６．４９

ＣＭＣ ／ （μｇ·Ｌ－１） ５７．４０ ５２．１３ ５８．８７ ５０．０４

ＣＣＣ ／ （μｇ·Ｌ－１） ４．５８ ４．１６ ４．６９ ３．９９

３　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎｓ）

通过实验得到 ８ 种本土生物的急性毒性结果，对铅急性毒性最敏感的物种是 ３ 种藻类，其９６ ｈ⁃ＥＣ５０

值为 ３．８５—１１．０１ ｍｇ·Ｌ－１；３ 种脊椎动物对铅的急性毒性表现为最不敏感，其 ９６ ｈ⁃ＬＣ５０ 值为 ７６．１１—
１６６．６０ ｍｇ·Ｌ－１ ．运用两步外推法得到慢性结果，以鲫鱼为代表的脊椎动物对铅的慢性毒性最耐受，其预

测 ＮＯＥＣ 值为 ５７．５７ ｍｇ·Ｌ－１ ．
考虑铅的毒性和水质参数硬度的关系，利用不同种生物进行毒性和硬度的回归分析，发现急性毒性

值随水体硬度的增加而升高，最小二乘回归分析得到硬度校正公式：ＳＭＡＶ＝ｅ［ｌｎＷ－０．７１９（ｌｎＸ－４．８３２）］ ．
搜集整理太湖水生生物结构组成，按水生动物 ２７６ 种，水生植物 １６６ 种，对获得毒性数据的生物赋予权

重，推导未考虑和考虑太湖水生生物组成比例的铅的水质基准，按实验硬度（１２５．５０ ｍｇ （ＣａＣＯ３）·Ｌ－１）校正

毒性数据，未考虑太湖水生生物组成时保护水生生物铅的 ＣＭＣ 和 ＣＣＣ 分别为 １０． １４ μｇ·Ｌ－１ 和

１．５６ μｇ·Ｌ－１，考虑太湖 ２１ｓｔ生物组成时保护水生生物铅的 ＣＭＣ 为 ３０．１２ μｇ·Ｌ－１，ＣＣＣ 为 １．０４ μｇ·Ｌ－１ ．
由基准值与毒性数据关系，得到考虑物种权重时铅的基准值与硬度（Ｈ）的关系式：ＣＭＣ考虑２１ｓｔ生物组成 ＝

ｅ０．７１９ ｌｎＨ＋０．１１６，ＣＣＣ考虑２１ｓｔ生物组成 ＝ｅ０．７１９ ｌｎＨ－２．４１３ ．结合太湖取样点位的实际水体硬度值，最终保护太湖水生生物铅

的 ＣＭＣ 为 ５０．０４—５８．８７ μｇ·Ｌ－１，ＣＣＣ 为 ３．９９—４．６９ μｇ·Ｌ－１ ．
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