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摘要    环境化学品分布于生物特定器官或组织(如肝、肾)的靶点浓度, 是评价其毒性效应所需的关键信息. 受实

验技术和条件等限制, 仅通过整体动物实验难以实现化学品生物体内靶点浓度的高通量获取. 生理毒代动力学

(physiologically based toxicokinetics, PBTK)模型则可定量描述化学品在生物体内吸收、分布、代谢、排泄过程, 预

测化学品在生物体内浓度随时间的变化, 关联化学品的环境暴露浓度及靶点浓度. PBTK模型可进一步用于体内

(in vivo)-体外(in vitro)毒性测试数据的外推、生物的跨物种外推等, 在化学品生态风险评价与管理中发挥重要作

用. 本文概述了PBTK模型的基本概念及构建PBTK的方法, 介绍了现有PBTK模型在化学品生态风险评价中的应

用, 并对PBTK模型的发展趋势进行了展望. 

关键词    靶点浓度, 毒性效应, 生理毒代动力学模型, 跨物种外推, 化学品风险评价 
  

 
 
化学品风险评价的本质是比较化学品对生物或

生态系统产生毒性效应的阈值剂量/浓度与实际暴露

剂量 /浓度之间的关系 [1]. 传统上 , 常根据环境暴露

浓度来评价化学品的毒性效应. 然而, 暴露在环境中

的化学品未必能全部进入生物体内. 相比之下, 生物

体内暴露浓度与化学品的吸收、代谢等过程相关, 更

能直接反映化学品的毒性效应 . 化学品的体内暴露

浓度可通过活体(in vivo)动物实验测定, 但人类市场

上使用的化学品超过14万种[2], 面对种类、数量众多

的化学品, 逐一测定这些物质在生物体内可能的暴露

浓度, 成本高、耗时长, 违背动物伦理及动物实验“替

代(replacement)、减量(reduction)、精细(refinement)”

的3R原则[3]. 并且, 实验手段仅能测定化学品在特定

时间点的体内暴露浓度 , 难以获得化学品在生物体

内动力学方面的信息. 为解决上述问题, 需借助毒代

动力学(toxicokinetics, TK)模型. 传统TK模型基于实

验测定, 建立数学模型, 计算相应的毒代动力学参数

(如清除率、半减期和稳态表观分布容积等)[4], 从而

实现对化学品在生物体内毒代动力学过程的预测.  

许多化学品表现出针对特定的细胞、组织或器官

等生物靶点呈现的特异性毒性效应[5]. 因此, 获取上

述位点的“靶点浓度”, 有助于分析化学品对生物体

的毒性作用机制[6]. 仅通过实验手段测定化学品靶点

浓度难度较大 . 例如 , 模式生物大型溞 (Daphnia 

magna)其本身体型较小 , 难以对其内部器官或组织

进行分离和提取. 实验技术上的限制, 成为了活体动

物实验研究内暴露分布的主要障碍[4]. 此外, 在生态

毒理学领域 , 对于生态系统功能具有重要贡献的物

种都值得关注 , 但有限的财力物力限制了对更多样

化物种的实验研究 . 对于海洋哺乳动物 (如鼠海豚

Phocoena phocoena、白鲸Delphinapterus leucas)或人

体等较难获得生物样本的动物 , 通常根据其他物种

(啮齿类)的数据外推, 物种生理结构及功能的差异让

这种外推具有较大不确定性 [7]. 传统TK模型由于缺
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乏生理学相关性 , 难以预测准确到靶点的内暴露浓

度, 也难以将预测结果外推至不同的暴露场景、暴露

途径及物种[4]. 因此, 为实现更精准的化学品风险评

价, 需进行准确到组织、器官层次暴露浓度的定量, 

并尽可能多地涵盖关键生态物种. 同时, 如何关联化

学品的环境暴露浓度和体内靶点浓度 , 也是对种类

数量众多的化学品进行生态风险评价的一个瓶颈问

题. 生理毒代动力学(physiologically based toxicoki-

netics, PBTK)模型, 则有望在解决这些问题中发挥重

要作用.  

PBTK模型起源于药学领域, 早在20世纪30年代

被用于研究药物在体内的摄取和分布过程 [8]. PBTK

模型遵循质量守恒定律, 将生物体中具有生理、解剖

学意义的组织/器官(如血液、肝、肾、脂肪组织等, 亦

称生物基质)抽象为独立的室(compartment), 各室之

间通过血液循环系统连接 , 进一步考虑化学品的物

理化学及生物化学性质, 对生物体吸收(absorption)、

分布(distribution)、代谢(metabolism)、排泄(excretion)

化学品的过程(ADME)做出定量描述 [9]. 在20世纪80

年代, PBTK模型逐渐被应用于毒理学领域, 研究亲

脂性化学品(如: 多卤联苯、十氯酮、2,3,7,8-四氯二

苯并呋喃等)的毒代动力学过程[10,11]. 值得指出的是, 

药学领域和环境毒理学领域的PBTK模型, 在模式生

物、暴露途径、暴露剂量、暴露时间、建模目的等方

面是有差别的, 表1归纳了在药物研究和化学品研究

领域中建立的PBTK模型的区别.  

化学品风险评价的核心目的是保障人体健康 , 

因此早期研究中建立的PBTK模型大多以陆生哺乳动

物 ( 如小鼠 Mus musculus[12] 、大鼠 Rattus norvegi-     

cus[10,11,13,14]、猪Sus scrofa domestica[15]、狗Canis lupus 

familiari[16]、猕猴Macaca fascicularis[16]等)为实验的

模式生物 , 根据实验获得的陆生哺乳动物的毒代动

力学数据外推至人体. 在这方面, PBTK模型可提供

化学品外暴露浓度和体内靶点浓度的定量关联 , 进

而减小跨物种外推过程的不确定性[17].  

近年来 , 化学品风险评价的范围逐渐扩大到生

态领域, 所构建的PBTK模型采用的模式生物逐渐多

样化, 从常见陆生哺乳动物扩展到海洋哺乳动物(如

白鲸[18]、鼠海豚[19]、北极熊Ursus maritimus[20])、飞

禽类(如北美雀隼Falco sparverius[21]、鸡Gallus gallus 

domesticus[22])、鱼类等. 目前建立的鱼体PBTK模型

采 用 的 模 式 鱼 种 众 多 ( 如 虹 鳟 Oncorhynchus 

mykiss[23]、黑头呆鱼Pimephales promelas[24]、斑马鱼

Danio rerio[25]、斜齿鳊Rutilus rutilus[26]、溪红点鲑

Salvelinus fontinalis[27] 、 湖 红 点 鲑 Salvelinus na-

maycush[28]、青鳉鱼Oryzias latipes[24]、罗非鱼Oreo-     

chromis mossambicus[29]), 研究的污染物种类涵盖传

统持久性有机污染物(如农药[9]、二噁英[24])、重金属

(如汞 [30]、铜 [31])以及近年来出现的新型有机污染物

(如有机磷阻燃剂[32]、雌激素类似物[25])等, 所构建的

模型也能够对污染物进入鱼体的呼吸暴露 [23]、皮肤

暴露[33]和口腔暴露[34]这三种主要暴露途径进行模拟.  

综上, PBTK模型能够关联化学品外暴露水平(环

境浓度)和体内相关靶器官浓度, 预测化学品在生物

基质中浓度随时间的变化 , 并能够反映生理参数变

化(如反映物种差异)对污染物ADME过程的影响 [4], 

在污染物的水环境生态风险评价中发挥重要作用 . 

本文重点针对水生生物鱼类, 介绍PBTK模型的构建

方法学、在化学品生态风险评价中的应用 , 并展望

PBTK模型的发展需求 , 希望对PBTK模型的发展有

所裨益.  

1  PBTK模型的构建方法 

PBTK模型的建立通常包括5个步骤[35,36]: (1) 确

定模型的整体结构, (2) 转化为数学模型, (3) 定义模

型参数值, (4) 求解方程组, (5) 模型评价.  

1.1  确定模型的整体结构 

根据模型所要表征的问题 , 确定足以描述化学

品在生物体内毒代动力学过程的基本要素 , 只在必  

表 1  PBTK模型在药物研究与化学品研究中的区别 
Table 1  The difference of PBTK model between drug research and chemical research 

研究领域 模式生物 暴露途径 暴露剂量 暴露时间 建模目的 

药物 哺乳动物为主 口服、静脉注射、腹腔注射等 高剂量 短期 药物筛选、给药方案

化学品 哺乳动物、鱼类、飞禽类、

两栖类等 

摄食、呼吸(鳃、肺)、皮肤吸

收等 

低剂量 长期, 环境浓度波动大 风险评价 
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要条件下增加模型复杂程度 . 对给定的某化学品建

立PBTK模型, 需考虑靶器官、摄入途径、代谢过程、

化学品的亲脂性和质量守恒[4]. 

通常可将靶器官作为单独的室考虑 , 当化学品

在靶器官中的积累或代谢与其他器官无明显差别时, 

则不需单独考虑. 当生物体通过呼吸、消化道或皮肤

摄入化学品时, 需分别将鳃/肺、胃肠道或皮肤列为单

独的室. 当代谢器官(如肝、肾)显著影响化学品的整

体动力学行为 , 或该器官中化学品浓度随时间变化

规律与其他器官有明显差异时, 需单独考虑. 对于亲

脂性(正辛醇-水分配系数对数值logKOW>3)或超亲脂

性 (logKOW>6)化学品 [37], 需将脂肪作为单独的室处

理 ; 而对于一些亲水性化学品(如甲醇、金属离子), 

脂肪对其动力学行为影响很小, 不需单独考虑. 对于

未单独列为室的组织或器官 , 可将其作为一个整体

考虑; 或根据血流供应程度, 将血流供应量大的组织

作为“充分灌注室(richly perfused tissues)”, 血流量较

少的组织则划为“非充分灌注室(poorly perfused tis-

sues)”. 图1为鱼体PBTK模型基本结构示意图.  

1.2  PBTK的数学模型 

对所选定的各个室 , 列出化学品ADME过程的

质量守恒方程[6]. 首先, 需确定外源性化学品在生物

体与外界环境以及生物体内各组织/器官之间的分配

是受流速(包括血液流速和外部介质流速)限制还是

细胞膜的扩散限制. 一般地, 对于分子量较小和/或

具有亲脂性的化学品, 以及体积较小或血流/质量比

例较大的组织/器官, 可假设这类物质在两相之间的 

 

图 1  (网络版彩色)鱼体PBTK模型的基本结构示意图. 修改自文

献[23,33,38] 
Figure 1  (Color online) Schematic diagram of the structure of fish 
PBTK model. Reproduced by Refs. [23,33,38]  

分配瞬间达到平衡 , 此时化学品的吸收分配受流速

限制; 相反地, 扩散作用是限制分配的主要因素[39].  

化学品的吸收是指环境中的化学品穿过生物屏

障进入血液循环系统的过程. 化学品通过呼吸暴露、

皮肤暴露、口腔暴露进入生物体时, 生物屏障分别为

肺泡/鳃[13,23]、角质层[14,33]、胃肠系统中的膜[34,38]. 

 鱼类通过呼吸作用摄取水中化学品时 , 假设吸

收过程受流速(血液或水的流速)限制, 鱼类动脉血中

化学品浓度为[23]  

 

v
w c bw w

bw
a v

c

min( , )

,

C
Q Q P C

P
C C

Q

 
⋅ ⋅ − 

 = +  (1) 

其中, Ca为动脉血中化学品浓度(mg/L), Cv为混合静

脉血中化学品浓度 (mg/L), Cw为水中化学品浓度

(mg/L), Pbw为血液-水分配系数, Qw为有效呼吸容积

(L/h), Qc为心输出量(L/h). 

 对于皮肤暴露, 当化学品的吸收受扩散限制时, 

经皮肤吸收进入生物体中的化学品浓度可通过求解

质量守恒微分方程[14,33]获得:  

 
( ) ( )sk a vsk p e sk sesk

sk

d
,

d

Q C C K A C C PC

t V

⋅ − + ⋅ ⋅ −  =   (2) 

其中, Ce为环境中化学品浓度(mg/L, 当水中化学品

通过皮肤渗透进入生物体时, Ce为水中化学品浓度; 

暴露在空气中的化学品通过皮肤进入体内 , 则Ce指

空气中化学品浓度), Csk为皮肤中化学品浓度(mg/L), 

Cvsk为流出皮肤的静脉血中化学品浓度(mg/L), Pse为

皮肤-环境(如: 水、空气等)分配系数, Qsk为皮肤血流

量 (L/h), A为皮肤暴露面积 (dm2), Kp 为渗透系数

(dm/h), Vsk为皮肤体积(L).  

化学品的口腔摄入通常遵循一级动力学过

程[34,38]: 

 o
o stom

d
,

d

A
K A

t
= ⋅  (3) 

其中, Ko指口腔吸收常数(h−1), od

d

A

t
指化学品在口腔

中吸收速率(mg/h), Astom指胃中化学品的量(mg).  

化学品通过吸收作用进入生物体之后 , 会随血

液分布到各组织/器官中. 分布是指代谢、储存、排泄

器官对体循环中的化学品的摄取 . 被吸收的化学品

的稀释和分布程度由血液体积、组织体积以及蛋白结

合程度等因素决定 . 化学品在生物体内的分布过程

主要受血流灌注影响时 , 化学品的量与浓度梯度成
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正比[6]:  

 t
t a vt

d
( ),

d

A
Q C C

t
= ⋅ −  (4) 

其中, At指组织中化学品的量(mg), Qt指组织血流量

(L/h), Cvt指流出组织的静脉血中化学品浓度(mg/L).  

分布过程主要受扩散速率限制[6]时, 可用如下质

量守恒方程式描述化学品在血液和组织/器官之间的

分配行为:  

 t t
t vt

t

d
,

d

A C
PA C

t P

 
= ⋅ − 

 
 (5) 

其中, PAt指质量转移系数(L/h), Pt指组织-血液分配

系数, Ct指组织中化学品浓度(mg/L).  

化学品随血液分布到代谢器官后 , 会在代谢器

官中发生代谢作用 . 代谢是指生物相中的生物转化

以及与外源性物质的结合 . 化学品在生物体内的代

谢过程可能遵循一级动力学、二级动力学或饱和动力

学规律. 在一级动力学过程中, 代谢速率受化学品浓

度限制; 当化学品浓度和辅因子浓度共同限制代谢

速率, 代谢过程遵循二级动力学规律; 当代谢器官中

的酶被底物饱和后 , 代谢反应速率可用米氏方程表

示. PBTK模型中描述代谢过程的方程[4]如下: 

 一级反应: met
f vt t

d
,

d

A
K C V

t
= ⋅ ⋅  (6) 

 二级反应: met
s vt t cf

d
,

d

A
K C V C

t
= ⋅ ⋅ ⋅  (7) 

 米氏反应: met max vt

m vt
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,

d

A V C

t K C

⋅
=

+
 (8) 

其中 , metd

d

A

t
指代谢速率(mg/h), Kf指一级代谢常数

(h−1), Ks指二级代谢常数(L/(mg h)), Ccf指组织中辅因

子的浓度(mg/L), Vt指组织体积(L), Vmax指酶促反应

最大速率(mg/h), Km指米氏常数(mg/L). 上述方程中

代谢过程都是用化学品在静脉血中的浓度来描述 , 

并遵循“静脉平衡模型”[4]. 假设代谢过程受血液流速

限制, 这些方程可代入式(4)一同求解.  

化学品在生物体内经过吸收、分布、代谢过程之

后 , 未被吸收的部分或代谢过程产生的代谢产物可

能会通过排泄作用从系统循环中消除 . 主要的排泄

路径包括胆汁、排泄物、呼出气、呼出水和尿. 胆汁

和排泄物的排泄速率取决于胆汁流速、转移和重吸收

速率、化学品与/或其代谢产物的分子量. 对于随呼吸

作用排出体外的化学物质[40,41], PBTK模型通常用呼

吸速率、心输出量和血液-空气/水分配系数进行描述. 

化学品通过鱼鳃排泄[40]可表示为 

 v
exp

bw

,
C

C
P

=  (9) 

其中, Cexp指排出水/空气中化学品浓度(mg/L).  

尿排泄过程通常根据过滤、重吸收和分泌速率进

行模拟[4], 可用如下方程表示:  

 GFR u

d
,

d
F

C
t

= ⋅  (10) 

其中, F指化学品滤过量(mg), GFR指肾小球滤过率

(L/h), Cu指未结合化学品浓度(mg/L).  

化学品或其代谢产物在尿液中浓度变化率 [4]可

表示为 

 o u

d
,

d
U

U C
t

= ⋅  (11) 

其中, Uo指尿排出量(L/h).  

1.3  定义模型参数 

模型的输入参数主要包括: 生理学参数、分配系

数和生物化学反应速率常数. 生理学参数(如: 生物

体质量、各组织体积、各组织血流量、心输出量等)

可从数据库、文献中查得或通过实验测定. Brown等

人[42]根据前人研究, 汇编了小鼠、大鼠、猴、兔、狗

和人等常见哺乳动物的生理参数参考值, 供PBTK建

模者使用. 水生生物(如鱼)、飞禽等的生理参数的获

取主要依赖于文献. 血液-水分配系数、血液-空气分

配系数以及组织-血液分配系数的获取途径主要有3

种 : (1) 从重复给药的稳态毒代动力学数据中获

取[43], (2) 利用超滤、平衡透析、顶空法等[44~48]技术

从体外系统中获取, (3) 根据分子和生物学关键信息, 

计算模拟得到 . 类似地 , 代谢参数(如Vmax, Km)可通

过分析体内毒代动力学数据获得, 也可对肝细胞、组

织切片 [49~54]等进行体外实验测得 . 不论是体内还是

体外实验方法, 对于给定化学品, 代谢过程涉及到的

都是同一种酶, 体外方法获得的Km值可直接在PBTK

模型中使用. 而对于Vmax, 体外实验测定的是小部分

组织或细胞中的Vmax, 在描述真实肝脏代谢时, 需根

据体内和体外系统中酶含量之间的差异 , 将体外实

验值扩展到整个肝脏(或合适的代谢组织)水平[17,55]:  

Vmax(in vivo)=Vmax(in vitro)×蛋白质浓度×组织体积. (12) 

其他与吸收、大分子结合以及排泄过程相关的模型参

数可通过体内、体外实验方法或计算模拟得到.  
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1.4  求解方程组 

PBTK模型模拟过程需要求解上述常微分方程

组, 通常借助软件来实现. 目前已有相应的商业软件

用于PBTK模型求解, 包括专门为PBTK模拟而设计的

软件包(专业型)以及一般的模拟软件包(通用型)[35]. 

专业型PBTK模拟软件包 (如Simcyp(www.simcyp. 
com), PK-Sim(www.systems-biology.com/products/pk- 
sim.html)和GastroPlus(www.simulations-plus.com))在

模型构建时灵活性较小 , 软件已为用户提供了已建

好的整体或部分模型 , 在使用时只需根据实际需要

将各部分模型进行组合或直接利用软件内部已建好

的模型 . 这类软件包对用户的计算模拟经验要求较

低. 通用型模拟软件包(如R(https://cran.r-project.org/ 
web/packages/httk), MATLAB(www.mathworks.com/  

products/matlab), ModelMaker(www.modelkinetix.com/  

modelmaker), Berkeley Madonna(www. berkeleymadonna.  

com)和acslX(www.acslX.com))在建模过程中的灵活

度较高, 模型的基本框架由建模者确定, 软件为模型

编码、常微分方程式的求解提供了程序语言, 同时也

要求一定的建模和编程技能 . 通过软件将模型方程

组求解后 , 即可获得化学品在各室中浓度随时间的

变化, 初步完成模型的构建.  

1.5  模型评价 

一旦确定了模型结构、方程式、参数, 并用模拟

软件对模型进行编译之后 , 需对初步构建的模型的

性能进行评价 . 模型评价包括模型确认和模型验证

两方面 . 模型确认包括检查模型结构和参数的生物

合理性, 以及数学方程和模型编码的正确性.  

对于PBTK模型的验证, 存在多种方法, 但尚未

形成统一标准. 总的来说, 验证环节包括对模型预测

结果准确性的验证和对模型不确定性、变异性和敏感

性的分析. 对预测结果的验证主要分为两类: 一类是

对浓度随时间变化趋势的验证, 通过PBTK模型预测

得到某个组织/器官中化学品的浓度随时间变化的曲

线, 与实验测定的各个时间点化学品的浓度值比较, 

观察变化趋势是否一致 [23,25,30]; 另一类是对平衡浓

度的验证, 通过比较计算得到的某组织/器官中一组

化学品平衡态浓度的预测值与实验值的回归系数

(R2)和均方根误差 (RMSE)来判断模型预测能力 [26]. 

模型参数不准确或结构不合理均可能导致预测结果

不准确, 在低剂量暴露的条件下表现得尤为明显. 对

模型进行不确定性分析可获得参数误差对模型造成

的定量影响 , 对模型进行变异性分析可以表征给定

群体中个体差异导致的模型生理学、解剖学及酶促反

应动力学等参数的变异性 , 模型的不确定性和变异

性均可采用蒙特卡罗法、模糊模拟法和贝叶斯马尔可

夫链蒙特卡罗模拟法等方法进行分析[6,56]. 敏感性分

析可确定化学品在生物体内毒代动力学过程的主要

影响参数. 通常采用中央差分法, 对模型中每个参数

进行分析 , 例如在每次分析中将一个输入参数改变

1%, 其他参数保持不变, 观察模型输出的变化幅度, 

计算敏感性系数[6]. 对模型进行不确定性、变异性以

及敏感性分析有助于提高PBTK模型在化学物质风险

评价中的可信度. 在进行这些分析时, 需确保模型结

果及参数在合理的范围内或能反映真实的情况.  

2  PBTK模型在化学品生态风险评价中的

应用 

PBTK模型能够整合化学品进入生物体后ADME

过程的关键信息 , 关联化学品的外暴露浓度和靶点

浓度, 反映化学品在生物体内的动态变化过程. 在化

学品水生态风险评价中, PBTK模型主要有以下几个

方面的应用.  

2.1  In vitro-in vivo外推 

传统毒理学测试方法是将实验动物暴露于高剂

量的化学品中, 观察暴露后的毒性效应, 将结果外推

至暴露于低剂量相同化合物的生物中 , 通过预测结

果评价化学品风险. 传统in vivo毒性测试方法存在耗

时长、费用高、动物消耗量大、测试速度慢和外推不

确定性等问题 [57]. 近年来 , 毒性测试转向采用生物

大分子、细胞系等作为受试靶标的in vitro测试方法. 

然而, 根据in vitro测试终点进行化学品筛选, 或将其

作为毒性测试终点进行化学品生态风险评价时 , 无

法考虑化学品在生物体内关键的毒代动力学因素(如

生物利用度、清除率、蛋白结合率等)对in vivo毒性产

生的影响. 结合PBTK模型可将in vitro实验中测得的

效应阈值与in vivo阈值进行有效关联, 实现in vitro-in 

vivo外推. 例如, Brinkmann等人[58]根据水中化学品对

鱼体半数效应浓度(EC50), 利用PBTK模型预测得到

鱼体内in vivo水平的EC50值, 与in vitro水平的EC50值

进行拟合得到线性相关关系, 在in vivo效应阈值缺失

时, 根据in vitro的效应阈值预测相应的in vivo效应阈
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值, 表明in vitro实验值与PBTK模型相结合时, 能够

替代鱼体 in vivo实验. Wambaugh等人[59]根据高通量

(high-throughput, HT)获取的in vitro实验数据, 建立

HTPBTK模型 , 实现化学品靶点浓度的高通量获取 , 

并证明除了一些生物富集能力高的化学品 , 将 in 

vitro筛选中获取的具有生物活性的浓度转化为 in 

vivo剂量的“反向剂量测定法(reverse dosimetry)”适用

于大多数化学品. 然而, 在进行in vitro-in vivo外推

时, 获取高质量的模型输入数据是PBTK模型在化学

品生态风险评价中遇到的瓶颈问题. 

2.2  跨物种外推 

生态系统中物种众多 , 难以对生态系统中各物

种逐一进行化学品生态风险评价, 而PBTK模型能够

为该问题提供一个解决方案. PBTK模型是基于生物

的生理结构建立的一种数学模型 , 能够反映生物体

生理学、解剖学方面的信息, 根据实际需要, 调整模

型结构, 改变模型输入参数, 则可实现跨物种外推功

能. 例如, Brinkmann等人 [26]根据鱼类生理结构相似

的特性, 在前人建立的虹鳟鱼、湖红点鲑和黑头呆鱼

的PBTK模型基础上, 通过调整模型输入参数, 将模

型外推至斑马鱼和斜齿鳊, 建立跨物种的PBTK模型, 

实现了化学品暴露的跨物种外推. 在利用PBTK实现

跨物种外推过程中 , 各物种的相应生理参数是建模

过程中需要获得的关键信息. 

2.3  表征风险评价指标 

化学品的生物蓄积性评价是化学品生态风险评

价中的重要内容. 水生生物富集因子(bioconcentration 

factor, BCF)可用于表征化学品的生物蓄积能力. BCF

通常由鱼体暴露实验测定 , 也可利用定量构效关系

(QSAR)模型进行预测 . 虽然BCF的测试方法已相对

成熟 (如经济合作与发展组织测试导则305, OECD 

TG305), 但存在实验周期长、面临动物伦理压力等问

题. QSAR模型虽能实现BCF值的预测, 却受限于特

定的应用域. PBTK模型根据化学品的外暴露浓度预

测生物体各组织/器官中的化学品随时间变化的浓度, 

为传统的风险评价指标提供了一种机理更为明晰的

预测方法, 不仅可求得BCF值, 还可反映化学品在生

物体内的动态分布过程. 生物放大因子(biomagnific-     

ation factor, BMF) 也可 利用 PBTK 模型预测 , 如

Nichols等人 [34]利用PBTK模型模拟四氯联苯在黑头

呆鱼和虹鳟鱼之间的生物放大作用 , 并研究BMF与

化学品logKOW之间的关系.  

此外, 通过调整PBTK模型参数, 可分析化学品

鱼体ADME过程的影响因素(如logKOW值、鱼体生长

或代谢速率). Brinkmanh等人 [60]利用PBTK模型研究

了洪水期鱼类从再悬浮的沉积物中摄取污染物的过

程, 发现在洪水期, 鱼的胆汁代谢水平提高、心输出

量和有效呼吸容积增加是影响污染物吸收的关键因

素. 特别地, 结合跨物种的PBTK模型亦可实现化学

品生物蓄积性的物种敏感性分析以及概率风险评

价[26].  

2.4  预测化学品在生物不同生命阶段的暴露风险 

在同一生物的不同生命阶段 , 化学品的暴露途

径和对生物体造成的影响可能存在较大差异. 例如, 

在海洋哺乳动物(如海豚、鲸)的幼年时期, 化学品主

要通过母乳传递的方式进入生物体; 而成年之后, 化

学品则可通过呼吸、皮肤、口腔暴露等途径进入生物

体. 特别对于雌性个体, 在妊娠期、分娩期和哺乳期, 

化学品在生物体内的ADME过程与其他时期有明显

区别. 借助PBTK模型对生物体不同生命阶段化学品

的暴露情况进行定量描述 , 有助于评价化学品在生

物体整个生命周期内的暴露风险. Weijs等人[19]利用

PBTK模型研究多氯联苯(PCB-153)在鼠海豚整个生

命周期内的暴露. 幼年时期, PCB-153通过母乳进入

幼年鼠海豚体内, 断奶之后, 摄食的鱼类为鼠海豚体

内PCB-153的主要来源 . 在雄性鼠海豚体内 , PCB- 

153的浓度随年龄的增长而不断增加, 而在雌性体内, 

妊娠和哺乳明显降低了PCB-153的体内浓度 . 因此 , 

通过PBTK模型的模拟 , 可分析化学品在不同性别、

不同生命阶段的生物暴露行为特征, 实现更为全面、

准确的化学品生态风险评价.  

水环境中化学品通常呈现低剂量长期暴露的特

征, 鱼体在对化学品进行吸收、分布、代谢等过程的

同时, 化学品也对鱼类的形态、行为等方面造成影响, 

导致鱼体PBTK模型中相应生理参数的改变. 此时继

续使用正常(健康)状态下的鱼体生理参数进行模拟, 

可能导致模型预测结果与实际结果产生较大出入 . 

在进行化学品的长期/慢性毒性研究时, 生物体的生

理学参数信息可能与暴露时间呈现一定的函数关系, 

用随时间变化的函数关系代替传统上固定不变的参

数能够更准确地模拟化学品在长期暴露条件下的

 https://engine.scichina.com/doi/10.1360/N972017-00886



 
 
 

 

  4145 

评 述 

ADME行为. 暴露过程中, 水环境中的化学品浓度会

随时间发生变化 , 化学品的特异性参数如分配系数

也可能会随之变化, Chen和Liao[61]用各组织及血液中

铜的浓度 -时间曲线下面积 (area under the curve, 

AUC)代替以往模型中采用的平衡态浓度, 计算得到

各组织的随时间变化的组织 -血液分配系数 , 建立

PBTK模型模拟铜在罗非鱼体内的动态积累过程. 在

建立针对生物不同生命阶段的暴露行为的PBTK模型

时 , 应当注意生物生理学及暴露行为方面发生的变

化, 对PBTK模型的结构及参数进行适当调整, 以提

高模型预测能力.  

2.5  建立生理毒代动力学 /毒效动力学 (PBTK/ 

TD)模型 

PBTK模型可定量描述污染物进入生物体后, 各

组织中污染物浓度随时间的变化 . 毒效动力学

(toxicodynamics, TD)则研究化学品暴露与其引发的

毒性效应之间的定量关系 [62], 在药学领域, PBTK模

型通常与TD模型结合 , 用于药物开发与评估 [63]. 

PBTK/TD模型能够全面反映污染物进入生物体之后, 

生物体对污染物的处置过程以及污染物对生物体造

成的影响 , 近年来逐渐应用于化学品生态风险评价

领域 . Ling等人 [64]利用PBTK/TD模型预测砷在养殖

的罗非鱼体内各器官中的暴露水平以及剂量效应关

系, 评价砷的生物富集能力及人体健康风险. Liao等

人 [29]则将PBTK/TD模型与AUC模型相结合, 预测砷

在罗非鱼各靶器官中浓度和动态响应过程 , 为水环

境生态风险评价提供了一种有效工具. Liu等人[65]以

扇贝(Chlamys farreri)为模式生物, 苯并[a]芘为目标

化合物建立PBTK/TD模型. PBTK模型用于预测各室

中苯并[a]芘的浓度, TD模型借助生物标志物反映毒

性效应, 通过S型的效应模型关联化学品浓度和毒性

效应 , 实现污染物在各器官中浓度预测和在消化腺

中毒性效应的预测 . 在PBTK/TD模型构建过程中 , 

如何将化学品的靶点浓度与其产生的毒性效应进行

有效关联是需要重点关注的问题. 

3  发展前瞻 

以往PBTK模型研究主要集中于药物学领域, 多

采用啮齿类生物(如大鼠)为实验的模式生物, 面向化

学品风险评价(尤其生态风险评价)的PBTK模型研究

还非常有限 . 针对当前研究中存在的不足 , 这里对

PBTK模型的发展做出如下展望.  

3.1  发展面向可电离化合物的鱼体PBTK模型 

近年来, 药物和个人护理品(PPCPs)随废水持续

不断地排放到水环境中 , 呈现出 “假持久性 ”的特

征 [66]. 长期暴露在水中的PPCPs可能会对水生生物

产生毒性效应. 实验研究表明[67,68], 将鱼暴露在接近

环境水体中PPCPs浓度的水中, 鱼的摄食、求偶、躲

避捕食者等能力会发生变化. PPCPs大多具有羧基、氨

基、酚羟基等基团, 在环境pH下容易发生电离. 同时, 

水环境中pH会影响可电离化合物在水中的形态, 而

鱼类对电离形态和中性形态的化学品的摄取方式存

在较大差异[69]. 现有鱼体PBTK模型主要研究中性形

态的化学品的ADME行为 , 难以合理地描述电离形

态化合物的毒代动力学过程 , 因此 , 也难以表征pH

对可电离化学品吸收过程造成的影响 . 建立适用于

在环境pH下易发生电离的化合物的PBTK模型, 清晰

表征鱼类对不同特性化学品摄取行为的差异 , 能够

为规避暴露风险提供管控思路.  

在鱼体PBTK模型构建过程中, 模型输入参数匮

乏是当前研究中存在的一个问题, 其中, 分配系数是

制约鱼体PBTK模型发展的关键参数 . 分配系数(组

织-血液、血液-水分配系数)决定了化学品进入生物体

后在各组织中的分布 . 通过重复给药的稳态动力学

实验数据获取分配系数, 需进行大量动物实验, 有违

动物实验伦理; 体外实验方法对操作要求较高且较

难真实地反映化学品的体内分配行为 , 分配系数的

获取逐渐转向采用计算模拟的方法 , 如QSAR模

型 [70~75], 根据关键的机理决定因素 [76~78](如正辛醇-

水分配系数, 正辛醇-空气分配系数, 血液和组织中

的中性脂质、磷脂和水含量)推导相应的机理方程 , 

以及线性溶解能关系(LSER)模型[79~86]等. 鱼体PBTK

模型中组织-血液和血液-水分配系数大多根据化合

物的正辛醇-水分配系数、鱼体各组织/器官中的水和

脂质含量 , 采用经验公式进行估算 [48], 然而这类经

验公式并不适用于可电离化合物 . 目前建立的预测

化合物(包括可电离化合物和不可电离化合物)组织-

血液分配系数的机理模型 , 这类模型主要面向于生

理学参数比较齐全的哺乳动物 , 对于鱼类等生理学

基础研究相对薄弱的物种 , 机理模型的应用受到很

大程度的限制 . 而针对组织 -血液分配系数建立的

QSAR模型 , 训练数据多局限于中性 /不可电离化合
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物, 且大多来源于大鼠等哺乳动物, 不适用于预测具

有极性、亲水性且在环境水体pH条件下易发生电离

化合物的组织-血液分配系数, 同时, 将预测结果外

推至鱼类时存在较大的不确定性 , 亟待发展适用于

鱼类的分配系数预测模型.  

类似地, 目前鱼体PBTK模型中使用的生物化学

反应速率常数(米氏常数、最大反应速率等)主要来源

于药物学研究中哺乳动物的实验数据 . 在药物学研

究中, 大多采用高剂量暴露实验, 而环境中化学品浓

度一般较低, 在低剂量暴露的情况下, 生物体内参与

代谢作用的酶的种类可能有所差异 , 代谢路径随之

改变 [87]. 采用高剂量暴露实验中获得的生物化学反

应速率常数可能导致PBTK模型对环境污染物在鱼体

内代谢过程预测不准确, 同时, 物种差异对代谢过程

的影响也不容忽视. 因此, 这类参数的缺乏也是制约

鱼体PBTK模型发展的重要因素之一.  

3.2  发展面向生态系统关键物种的PBTK模型 

目前面向化学品生态风险评价的PBTK模型主要

以鱼类作为模式生物, 而水生植物(如睡莲Nymphaea 

tetragona)、无脊椎动物(如紫贻贝Mytilus edulis、对

虾Penacus orientalis)等也是生态系统中的关键物种. 

富集于水生植物体内的污染物可通过食物链/网, 转

移到高营养级的生物中, 发生生物放大作用, 对高营

养级生物产生毒害效应 . 研究污染物在植物体内的

吸收、分布过程 , 针对植物建立相应的PBTK模型 , 

有助于了解污染物在植物体内易于富集的部位 , 从

而判断哪类污染物易通过水生植物转移至水生食物

链/网中较高营养级的生物体内. 贝类、虾类等无脊椎

动物不仅是连接水生植物与鱼类等较高营养级生物

的关键物种, 也是人类重要的食材, 研究污染物在这

些生物体内的分布对于人体健康风险评价也具有重

要意义. 发展面向生态系统关键物种研究的PBTK模

型可为化学品生态风险及人体健康风险评价提供新

的评价手段.  

值得注意的是, 生态系统中物种众多, 各物种生

理结构各不相同, 目前的PBTK模型主要面向脊椎动

物建立, 能否将脊椎动物PBTK模型应用于其他生物, 

在构建其他生物的PBTK模型时应当如何进行合理的

区室划分 , 相应的模型参数如何获取等均为面向生

态系统关键物种研究的PBTK模型中应当考虑的问

题, 需要在未来研究中解决.   
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Summary for “生理毒代动力学模型在化学品生态风险评价中的应用” 

Application of physiologically based toxicokinetics models  
in risk assessment of chemicals 
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External exposure concentrations were conventionally employed used to quantify toxicological effects of chemicals 
in their risk assessment. However, internal concentrations are more suitable for understanding the toxicological effects 
and conducting risk assessment. It is necessary for accurate risk assessment of chemicals to predict the internal expo-
sure of chemicals from the external exposure, and to know distribution of chemicals in different target tissues/organs 
(e.g. liver, kidney) of organisms. Experimental determination can hardly get high-throughput acquisition of target 
concentrations due to analytical limitations and expensive cost for in vivo animal tests. Alternatively, physiologi-
cally based toxicokinetics (PBTK) models that can quantitatively predict absorption, distribution, metabolism and 
excretion (ADME) processes of chemicals in biota are particularly useful. PBTK models could be used to predict 
the target concentrations, and to relate the environmental exposure concentrations with the target concentrations. 

Development of PBTK models can be divided into five steps. (1) Specify the general model structure. Portal of 
entry, target organ, lipophilicity and metabolism of chemicals are basic factors that should be considered. (2) De-
termine the set of ordinary differential equations representing the ADME processes of chemicals by the organism. 
All of these equations are mass balance equations. (3) Define model parameters, including physiological parame-
ters, partition coefficients, biochemical rate constants and environment parameters. (4) Solve the ordinary differen-
tial equations with proper software. (5) Validate the model. Simulation results should be compared with corre-
sponding experimental data to evaluate whether the model is accurate enough. Sensitivity, uncertainty and variabil-
ity analysis should be performed to further optimize the model. 

Originating as a tool for serving pharmaceutical industry, PBTK models are now used in risk assessment of 
chemicals. PBTK models can also relate the in vivo toxicity thresholds with the in vitro toxicity thresholds. The in 
vitro-in vivo extrapolation can facilitate the utilization of the vast volume of high-throughput in vitro data. Tradi-
tional in vivo tests only focus on a limited number of the diverse species residing within an ecosystem. PBTK mod-
els can provide a promising cross-species solution by establishing physiologically relevant models for various spe-
cies. Besides, classical indicators for hazard assessment such as bioconcentration factors could be re-evaluated by 
PBTK models with upgraded accuracy and details. Furthermore, it is possible to simulate the risk of chemicals that 
exerted on organisms over the entire lifetime of organisms with a sequence of PBTK models representing different 
developmental stages of the species. The combination of PBTK models and toxicodynamics (TD) models, i.e. 
PBTK/TD models, can further realize the simulation of the dynamic distribution of xenobiotics as well as the effects 
simultaneously. 

The power of PBTK models intended for ecological risk assessment of chemicals is yet to be fully exploited. 
Current PBTK models mainly apply to chemicals of neutral states. However, the molecular structures of many or-
ganic pollutants have carboxylic, phenolic groups, etc. Thus, these compounds can ionize under environmental pH 
conditions. A compound with different ionized states could possess different intake pathways. Thus, certain modi-
fications of the mathematical form of the PBTK models are necessary. Another major obstacle is that the sophisti-
cated parameters of PBTK models cannot be easily collected. Therefore, schemes for a high-throughput acquisition 
of the relevant parameters (e.g. quantitative structure-activity relationship models) would be highly useful. Fur-
thermore, PBTK models should be extended to more species of ecological importance. 

target tissue concentrations, toxic effect, physiologically based toxicokinetics models, cross-species extrapolation, 
risk assessment of chemicals 
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