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摘    要：新污染物治理是国家重大需求，海洋是新污染物重要的汇。新污染物进入海洋环境后，威胁海

洋生物的生存，尤其对食物链顶端的海洋哺乳动物存在较大风险。生理毒代动力学（physiologically
based toxicokinetic, PBTK）模型可以关联新污染物环境浓度与生物体内浓度，定量描述新污染物在海

洋哺乳动物体内的吸收、分布、代谢、排泄（ADME）过程，预测靶器官中新污染物的积累趋势，有助于

对海洋生态系统进行风险评估。本文概述了 PBTK 模型的构建方法和海洋哺乳动物体内新污染物

PBTK 模型的研究进展，并对未来 PBTK 模型的发展和应用进行了展望。
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Abstract: The treatment of emerging pollutants is a major national demand, and the ocean is an important sink
of the emerging pollutants. Once emerging pollutants enter the marine environment, they would pose a threat to
the  survival  of  marine  organisms,  especially  to  the  marine  mammals.  Physiologically  based  toxicokinetic
(PBTK) model can correlate environmental concentration of emerging pollutants with in vivo concentration. It
can quantitatively describe the absorption, distribution, metabolism and excretion (ADME) process of emerging
pollutants in the marine mammals, and predict the accumulation trend in target tissues, thus contributing to risk
assessment  for  the  marine  ecosystem.  In  this  study,  the  construction  methods  of  the  PBTK  model  and  the
research  progress  of  the  PBTK  models  are  summarized,  and  the  future  development  and  application  of  the
models are proposed.
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新污染物是指在环境中可检测出来的、对人

体和生态系统可表现出危害性，但尚无法律法规

和标准予以监管或规定不完善的一类环境污染

物 [1]。新污染物具有危害严重性、风险隐蔽性、

环境持久性、来源广泛性、治理复杂性等特点，

对生态环境和人体健康具有风险。目前，水体中

检出的新污染物已超 1000种[2]，浓度范围大多处

于几十 ng/L到几百 μg/L之间[3]。尽管环境中新

污染物水平普遍较低，但有证据表明长期低剂量

的新污染物暴露可引发海洋生物生殖毒性、

耐药性增加、内分泌失调、生长抑制等不利效应[4]。

新污染物可在其前体和产品生命周期的各

个过程释放到环境中，经地表水和地下水的输送

进入海洋。进入海洋环境后，新污染物可被浮游

生物、无脊椎动物等海洋生物积累，并沿着食物

链传递，例如，有研究报道了有机磷阻燃剂

（organophosphate flame retardants, OPFRs）可在水

生食物链中进行生物积累和生物放大[5-7]。经食

物链传递的新污染物最终可蓄积在处于海洋食

物链顶端的海洋哺乳动物体内，新污染物的长期

暴露可影响海洋哺乳动物的免疫系统和生殖系

统[8]，长此以往将威胁海洋哺乳动物的健康与生

存，导致种群数量下降[9]，甚至种群崩溃，最终对

海洋生态系统的生物多样性造成不可逆的损

失[10-12]。海洋哺乳动物，即以鲸豚类为代表的海

洋物种，其生存状况可指示海洋生态环境的综合

状态。有研究指出，多溴二苯醚（polybrominated
diphenyl ethers, PBDEs）可在海洋哺乳动物体内

引发肝脏毒性、甲状腺激素干扰效应，并且能对

免疫系统造成一定损伤[13]；对被误捕和搁浅的港

湾鼠海豚（Phocoena phocoena）进行的病理学研

究和污染物分析也表明，港湾鼠海豚的胸腺、脾

脏 等 免 疫 器 官 的 萎 缩 和 受 损 与 多 氯 联 苯

（polychlorinated biphenyls, PCBs）和 PBDEs体内

浓度水平升高有显著关系[14]；全氟和多氟烷基物

质（ perfluoroalkyl  and  polyfluoroalkyl  substances,

PFASs）对海象（Odobenus rosmarus）和瓶鼻海豚

（Tursiops truncatus）具有免疫毒性，会增加疾病

易感性[15-16]。

识别和明确新污染物在海洋哺乳动物体内

的积累特征，对评估海洋哺乳动物的生存状况和

海洋生态系统的健康状况具有重要意义。前人

在搁浅死亡的白鲸（Delphinapterus leucas）的肝

脏、自由放养的瓶鼻海豚的血浆以及活体虎鲸

（Orcinus orca）的血浆、脂肪、表皮等组织中均检

测到了 PCBs和 PBDEs等持久性有机污染物[17-19]。

然而，海洋哺乳动物样品通常难以获取，仅通过

实验测试也难以准确反映暴露新污染物后海

洋哺乳动物体内污染物的吸收（absorption）、分

布 （ distribution） 、 代 谢 （ metabolism） 和 排 泄

（excretion）过程，即 ADME过程。

传统的毒代动力学（toxicokinetics, TK）模型

虽然可以基于实验测定，建立数学模型，实现对

化学品在生物体内毒代动力学过程的预测，但

是由于缺乏生理学相关性，难以准确预测生物

靶器官的内暴露浓度。而生理毒代动力学

（physiologically based toxicokinetics, PBTK）模型

遵循质量守恒定律，将生物体中具有生理学或解

剖学意义的组织或器官抽象为通过血液循环系

统连接的室，并考虑新污染物自身的物理化学性

质和生物化学性质，对新污染物在生物体内的

ADME过程做出定量描述，从而将新污染物的环

境暴露浓度和体内靶点浓度关联起来，实现精确

到组织、器官水平浓度的定量预测。PBTK模型

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，表 1总结了 PBTK模型在药学领

域和环境毒理学领域的区别。目前，PBTK模型

已经应用于港湾鼠海豚[20]、白鲸[21] 等海洋哺乳

动物多个组织中新污染物积累趋势的预测，本文

综述了 PBTK模型在海洋哺乳动物中的研究进

展、模型构建方法和未来应用前景。
 
 

表 1       PBTK 模型在药学领域和环境毒理学领域的区别
[22]

Tab.1    Differences between PBTK model in pharmacy and environmental toxicology

研究领域 目标生物 暴露途径 暴露特点 建模目的

药学 哺乳动物为主 口服、静脉/腹腔注射 短期高剂量 筛选药物给药方案

环境毒理学 哺乳动物、鱼类等 摄食、呼吸、皮肤 长期低剂量、环境浓度波动大 风险评价
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 1   PBTK模型构建方法

 1.1    明确模型结构形式

许多新污染物对生物体特定的细胞、组织或

器官等生物靶点呈现出特异性毒性效应[19]，在建

立 PBTK模型时要将这些目标靶点、摄入器官和

代谢清除器官（如脑、肝、肾、脂肪组织）等抽象

为独立的室，当新污染物在某器官中的积累或代

谢与其他器官无明显差别时，则不需要将该器官

作为单独的室考虑。对于亲脂性（logKow > 3）和
超亲脂性（logKow > 6）化学品 [23]，需要将脂肪组

织作为单独的室处理，而对于亲水性新污染物，

由于脂肪对其体内行为影响较小，一般不需要单

独考虑。其余未单独列为室的组织或器官可作

为一个整体考虑——其余组织，或根据血流灌注

量的多少划分为“充分灌注室”和“非充分灌

注室”。PBTK模型各室之间通过血液循环系

统连接，新污染物在各室之间的分布和代谢反应

遵循质量守恒定律[24]。通过定量描述新污染物

在生物体内的 ADME过程，将新污染物的环境

暴露水平与生物体内部组织或器官的蓄积水平

联系起来，这样就从结构上建立起了比较完整

的 PBTK模型，如图 1所示。
 
 

动脉血

排泄 代谢

静脉血

肪

图 1    不同暴露方式下 PBTK模型结构示意图

Fig. 1    Schematic structure of PBTK model under different

exposure modes
 

现有海洋哺乳动物的 PBTK模型是基于目

标物种的自身生理特征和暴露污染物的理化/生
化特性建立的，其基本形式如图 2所示[14, 20, 25- 26]。

 1.2    吸　收

对给定的某种新污染物建立 PBTK模型，除

考虑质量守恒外，还需要考虑靶器官、暴露方

式、代谢过程、排泄方式、亲脂性等[27]。亲脂性

新污染物由于在空气中分散性较差，一般认为通

过呼吸暴露对海洋哺乳动物造成的身体负荷很

小 [21]，在海洋哺乳动物的 PCBs和 PBDEs的
PBTK模型中均忽略了这一暴露方式 [28-30]。此

外，因为亲脂性新污染物在海水中的溶解度一般

较低，且海洋哺乳动物的表面积与体积比也较

低，所以其通过皮肤吸收进入体内的量可以忽略

不计。对海洋哺乳动物来说，通过口腔饮用海水

并不常见[31]，因此，在海洋哺乳动物中，经口摄食

是大多数亲脂性新污染物目前唯一考虑的暴露

方式，未被同化吸收的新污染物随海洋哺乳动物

的粪便排出体外，通常不会蓄积在胃和肠道，因

此在 PBTK模型中一般不将消化器官单独列为

室，如图 2所示。

被吸收进入血液的新污染物与通过食物摄

入的新污染物量之比称为同化效率。通过对

PBTK建模物种进行输入−输出平衡研究，可以

计算出同化效率的合理估计值。例如，对圈养海

豹进行的输入−输出平衡研究发现，海豹通过捕

食鱼类吸收新污染物的同化效率可达 91%～

99%。由于对非圈养海洋哺乳动物进行输入−输
出平衡研究较为困难，在实际建模时通常参考已

有物种的同化效率，例如，白鲸 [21]、领航鲸

（Globicephala）[29]、虎鲸[32]、港湾鼠海豚[26]、瓶鼻

海豚[28] 等的同化效率均参考文献中其他海洋哺
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图 2    海洋哺乳动物 PBTK模型的结构形式

Fig. 2    Structural form of marine mammal PBTK model
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乳动物。

新污染物经吸收同化后进入血液循环系统，

动脉血中的浓度为：

Ca =
Qc×Cv+ADI

Qc
（1）

ADI = Ddiet×Cdiet×AE （2）
式中：Ca 为动脉血中污染物的浓度（mg/L）；

Qc 为心脏血液输出量（L/h）；ADI 为污染物平均

每日摄食量（24 h）（mg/d）；Ddiet 为每日食物摄入

量（g/d）；Cdiet 为食物中污染物的浓度（mg/g）；
Cv 为静脉血中污染物的浓度（mg/L）；AE 为同化

效率。

对于搁浅死亡的海洋哺乳动物，难以获取其

每日食物摄入量相关数据，可采用个体体重进行

估算，例如，港湾鼠海豚的 PBTK模型中其每日

食物摄入量与体重的关系为[26]：

Ddiet= 0.123×BW0.80 （3）
式中：BW 为个体体重（kg）。
海洋哺乳动物的心脏血液输出量定义为单

位时间内从心脏泵出的血液量，理论上可通过将

心率与每搏输出量相乘得到，但在潜水时心率会

发生变化，某些情况下还会发生呼吸性心律失

常[33]，这些因素可能会影响心脏血液输出量，在

基于寿命的模型中，不考虑以上影响因素，可将

海洋哺乳动物的心脏血液输出量视为体重的函

数[34]：

Qc= 0.1017BW0.9988 （4）
 1.3    分　布

生物体吸收新污染物后，通过血液将其分布

到各组织/器官中。新污染物在生物体内的分布

过程一般受血流灌注限制或扩散速率限制[35]。

通常小分子量和亲脂性新污染物，以及体积

较小或血流/质量比例较大的组织/器官，主要受

血流灌注影响[36]，此时，各个室的基本质量平衡

方程为：

Vt
dCt

dt
= Qt (Ca−Cvt) （5）

式中：Vt 为室的体积（L）；Ct 为室中污染物

的浓度（mg/L） ；Qt 为室的血流灌注量（L/h） ；
Ca 为流入室的动脉血中污染物浓度（mg/L）；
Cvt 为流出室的静脉血中污染物的浓度（mg/L）。

室中污染物浓度 Ct 与污染物组织−血液分

配系数 Pt:b 之比即为流出室的静脉血中污染物

的浓度 Cvt，则上述各室基本质量平衡方程可表

示为：

Vt
dCt

dt
= Qt

(
Ca−

Ct

Pt:b

)
（6）

各室的血流灌注量 Qt 可由方程（7）获得：

Qt = Qc×Ti （7）
式中：Ti 是各室的血流灌注百分比，该数据

一般来自文献报道，或者像港湾鼠海豚 [26] 一样

参考人类相应组织或器官的血流灌注百分比。

新污染物在血液和各室之间的分配系数 Pt:b

可以通过在稳态条件下将组织中的浓度除以血

液中的浓度来计算。一般来说，从活体动物个体

采集血样获得的计算结果最为可靠，但由于大多

数海洋哺乳动物处于濒危和受保护状态，可获取

的组织样本（如肝、肾、大脑）均来自死亡个体，

难以进行活体采样。Weijs等 [26] 在建立瓶鼻海

豚 PBTK模型时基于正辛醇−水分配系数和组织

脂质百分比计算了 Pt:b：

Pt:b =
Kow×Flt+Fwt

Kow×Flb+Fwb
（8）

式中：Kow 为正辛醇−水分配系数；Flt 和 Fwt

分别代表各室脂质百分比和水分百分比；Flb 和
Fwb 分别代表血液脂质百分比和水分百分比。

Parham等 [37] 在建立人体 PBTK模型时发

现，正辛醇−水分配系数与脂肪−血液分配系数的

相关性很差 (r2=0.38)，于是通过使用 PCBs的分

子结构描述符预测组织−血液分配系数，首先使

用 27个结构描述符预测出脂肪−血浆分配系数

Pf:p，然后将其转化为脂肪−血液分配系数 Pf:b，其

他室的组织−血液分配系数在脂肪−血液分配系

数 Pf:b 的基础上乘以各室的脂质调整因子

AFt 计算得到。

Pt:b = Pf:b×AFt （9）
Pf:b = Pf:p×rpb （10）

AFt =
LTotTissue×Flt
LTotFat×FlF

（11）

LTot = Tneuli+0.3×Tnonli （12）
式中：rpb 为 PCBs在血浆和全血中的浓度比

值；Flt 和 FlF 分别代表各室脂质百分比和脂肪组

织的脂质百分比（%）；Tneuli 为各组织中性脂质百

分比（%）；Tnonli 为各组织非中性脂质百分比（%）。
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对于分子量较大的极性新污染物，以及体积

较大或血流/质量比例较小的组织/器官，主要受

细胞膜扩散速率的影响 [36]，此时，PBTK模型中

各个室的基本质量平衡方程为：

Vt
dCt

dt
= PAt

(
Ca−

Ct

Pt:b

)
（13）

式中：下标 t指各室/组织；Ca 为动脉血中化

学品的浓度（mg/L）；Ct 为各室中化学品的浓度

（mg/L）；PAt 指质量转移系数（无量纲）；Pt:b 指组

织−血液分配系数（无量纲）。

 1.4    代　谢

随血液分布到代谢器官中的新污染物会发

生代谢反应，此过程可以视为目标污染物的清除

或消除途径之一。当代谢速率受污染物浓度限

制或污染物和辅因子浓度共同限制时，代谢过程

分别遵循一级动力学和二级动力学规律，描述方

程如下：

一级反应：Vt
dCt

dt
= Kf×Cvt×Vt （14）

二级反应：Vt
dCt

dt
= Ks×Cvt×Vt×Ccf （15）

式中：Kf 为一级代谢常数（h-1）；Ks 为二级代

谢常数（L/mg/h）；Cvt 为从各室流出的静脉血中

污染物的浓度（mg/L）；Ccf 为组织中辅因子的浓

度（mg/L）。
当污染物浓度足够高，使得代谢器官中的酶

被底物饱和时，代谢过程可用 Michaelis-Menten
动力学方程描述。在缺少关于生物体对目标污

染物的代谢信息的情况下，可以假设为一级代谢

过程[38]，或根据污染物的清除半衰期来推断生物

代谢/转化率[20, 21, 25-26, 29, 39-41]。

米氏反应：Vt
dCt

dt
=

Vmax×Ct

Km+Ct
（16）

式中：Vmax 为污染物的最大酶促反应速率

（mg/h）；Km 为米氏常数（mg/L）；Ct 为该室中污染

物的浓度（mg/L）。
针对发生代谢和排泄的组织/器官，还需要

对基本质量平衡微分方程进行校正，扣除污染物

在该室被清除的部分。

Vt
dCt

dt
= Qt

(
Ca−

Ct

Pt:b

)
−Eli （17）

式中：Vt 为发生代谢或排泄的室的体积（L）；
Qt 为发生代谢或排泄的室的血流灌注量（L/h）；

Ct 为发生代谢或排泄的室中污染物的浓度

（mg/L）；Ca 为动脉血中污染物的浓度（mg/L）；
Pt:b 为污染物发生代谢或排泄的室与血液之间的

分配系数；Eli 为发生代谢或排泄的室中污染物

的清除速率（mg/h）。
高亲脂性污染物能被海洋哺乳动物的肾小

管高效重吸收，随尿液排泄出的量可忽略，因此

海洋哺乳动物体内污染物的清除通常只考虑发

生在肝脏的情况，描述不同年龄个体肝脏清除的

方程可参考 Verner等[41] 关于持久性有机污染物

（POPs）肝脏清除的报道。

Eli = Eh×Ca×QL （18）

Eh =
CL
QL

（19）

CL =
ln2
t1/2
× [(ΣVt×Pt:b)+Vb] （20）

式中： Eh 为个体对污染物的肝提取率；

CL 为个体体内污染物在所有靶器官和血液中的

整体清除量（L/h）；QL 为个体的肝脏血流灌注量

（L/h）；t1/2 为污染物的清除半衰期（h）；Vt 为个体

靶器官体积（L）；Pt:b 为组织−血液分配系数；

Vb 为个体靶器官之外的血液体积（L）。
当使用 Michaelis-Menten方程描述代谢时，

代谢室的质量平衡方程为：

Vt
dCt

dt
= Qt

(
Ca−

Ct

Pt:b

)
− Vmax×Ct

Km+Ct
（21）

式中：Qt 为代谢室的血流灌注量（L/h）；Ca 为

动脉血中污染物的浓度（mg/L）；Ct 为代谢室中

污染物的浓度（mg/L）；Pt:b 为代谢室与血液之间

的分配系数；Vmax 为污染物的最大酶促反应速率

（mg/h）；Km 为米氏常数（mg/L）。
 1.5    排　泄

排泄指未被生物体吸收的新污染物从体内

排出的过程，根据不同生物种类和污染物的不同

特性，排泄方式主要有尿液、粪便、呼气、胆汁和

皮肤。在海洋哺乳动物中，通过呼气排泄对减少

生物个体的污染负荷没有显著影响[21]。虽然海

豹和鲸目动物的周期性蜕皮或外皮脱落，也可能

是排泄亲脂性污染物的一种方式，但 Hickie等[21]

认为皮肤排泄是亲脂性污染物排泄的次要途径，

在大多数情况下可忽略。污染物及其代谢物通

过肾脏（尿液）或消化道（粪便）排泄也是常见的
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清除方式，但海洋哺乳动物的尿液和粪便样本相

较于陆生哺乳动物和人类更难收集，因此难以通

过排泄物中的污染物浓度和排泄速率来描述排

泄过程，一般将海洋哺乳动物通过尿液和粪便的

排泄损失与代谢生物转化（用全身清除半衰期来

描述）结合在一起，从而忽略排泄途径损失[14]。

对于成年雌性海洋哺乳动物，还需要额外考

虑妊娠期和哺乳期通过胎盘和泌乳造成的母体

与胎儿/幼体之间污染物的转移，通常将其考虑

在脂肪室的质量平衡方程中：

VF
dCF

dt
= QF

(
Ca−

CF

PF:b

)
−MFB （22）

MFB = QF×CF×KFF+Qmilk×CF×KFM （23）
式中：VF 为脂肪室的体积（L）；QF 为脂肪的

血流灌注量（L/h）；Ca 为动脉血中污染物的浓度

（mg/L） ；CF 为脂肪中污染物的浓度（mg/L） ；

PF:b 为脂肪−血液分配系数；MFB（Mother to Fetus/
Baby）为污染物从母体向胎儿/幼体的转移速率

（mg/L）；KFF 为妊娠期污染物从母体脂肪向胎儿

（Fat to Fetus）的转移率，瓶鼻海豚[28] 采用了和白

鲸[42] 一样的转移率，即 60%，而港湾鼠海豚[26] 则

使 用 的 是 妊 娠 期 单 位 时 间 污 染 物 转 移 率

（0.006654%）；Qmilk 为哺乳期幼体的乳汁摄入量

（L/h），港湾鼠海豚为 540 g/day（约 0.0225 L/h）[26]；
KFM 为污染物在母体泌乳期的脂肪−乳汁（Fat to
Milk）分配系数。

Cadieux等 [43] 认为脂肪−乳汁分配系数 KFM

的大小与污染物的亲脂性有关，计算方程如下：

KFM =
1

1.556+7.683×10−8×Kow
（24）

 2   模型求解与评价

 2.1    模型求解

通常借助软件来对海洋哺乳动物 PBTK模

型中的微分方程组进行求解。例如，前人使用

BASIC求解 POPs在虎鲸 [32]、白鲸 [42] 和斑海

豹 [44] 体内的 PBTK模型；Klanjscek等 [39] 使用

Mathworks Matlab进行露脊鲸 PBTK模型的求

解；也可用 R语言对 PCBs和 PBDEs在虎鲸内

的质量平衡微分方程进行求解[30]。迄今为止，有

多种开源开放和商业软件可用于 PBTK模型的

求解。

 2.2    模型评价

 2.2.1    评价内容

为评判 PBTK模型的预测效果，需要对建立

的 PBTK模型的性能进行评价，确认模型的可信

度。通常性能评价包含预测准确性和结果可靠

性两方面。

 2.2.2    准确性

使用采集到的真实数据对模型预测准确性

进行验证。由于具有同样的生活习性，来自相同

海域的同一物种的其他动物样本通常是最适合

进行模型验证的数据集。验证方式主要分为两

种：一种是对稳态浓度的验证，通过对比各室中

污染物稳态浓度的预测值与实测值的回归系数

（R2）和均方根误差（RMSE）来判断预测准确性，

R2 值越高或者 RMSE 值越低说明模型预测值与

实测值之间的偏差越小，模型的预测准确性越

好。另一种是对浓度−时间变化趋势的验证，通

过将模型预测的各室中污染物的浓度−时间变化

曲线与实测的不同时间点的污染物浓度值变化

趋势进行比较，观察两者的变化趋势是否一致。

以上方式在持久性有机污染物预测模型的准确

性验证中均有应用[45-46]。

 2.2.3    可靠性

模型可靠性评价主要包括敏感性分析和不

确定性分析[47]。

敏感性分析是为了确定对模型输出结果影

响最大的参数。对于模型输入的每个参数，可使

用原始值、原始值增大 5%、原始值减小 5%分

别运行模型，根据模型输出结果用方程（25）计算

参数值变化对血液中污染物浓度的影响。采用

血液浓度曲线是因为血液是所有室之间的循环

介质，任何一个室中污染物浓度的变化都将反映

在血液中。

S c =

(
AUC5

AUCorig
−1

)
（25）

式中：Sc 为敏感度系数（%）；AUCorig 为输入

原始参数值时血液浓度曲线下的面积；AUC5 为

当原始参数值增大或减少 5%时，血液浓度曲线

下的面积。根据 WHO/IPCS (2010)推荐[48]，|Sc|≥
0.5，表示参数具有高敏感性；0.2≤|Sc|＜0.5，为中

敏感性；0.1≤|Sc|＜0.2，为低敏感性。不确定性分
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析可以定量分析因个体差异导致的参数变异性

对模型预测造成的影响。在 PBTK模型中常采

用蒙特卡罗分析来定性和定量描述模型估计中

的变异性和不确定性 [49-50]。该方法通过设置

PBTK模型中参数的概率分布和蒙特卡罗随机

抽样次数，根据输出值计算出模型不确定度系

数 CU[50]，计算公式如下：

CU =
P95

P5
（26）

式中：P95 为输出值分布的第 95百分位；

P5 为输出值分布的第 5百分位；当不确定性分析

结果 CU 在同一数量级时，认为结果可接受。

 3   现有海洋哺乳动物 PBTK模型

Hickie等[21] 在 1999年发表了白鲸体内 PCBs
的 PBTK模型，这是第一个关于海洋哺乳动物

的 PBTK模型，该模型基于逸度方法，污染物在

各室之间的分布由热力学定律决定。之后又建

立了基于浓度通量和化学势的白鲸生物积累模

型[42]。此后，北极的斑海豹[44]、佛罗里达的瓶鼻

海豚[28]、东北太平洋的虎鲸[32]、澳大利亚的领航

鲸 [29]、黑海和北海的港湾鼠海豚 [20, 26, 40] 等海洋

哺乳动物关于 POPs的 PBTK模型相继建立。虽

然部分海洋哺乳动物的监测数据可以用于

PBTK建模，但是获取海洋哺乳动物的粪便（或

尿液）样本以及明确污染物在体内的代谢消除方

式（或规律）等始终是建模的困难之处。即使是

活检采集相关的组织细胞和血液样本，通常也只

能针对可圈养的物种，如瓶鼻海豚、白鲸和斑海

豹等鳍足类海洋哺乳动物进行。因此，在为新的

海洋哺乳动物建立 PBTK模型时，对于难以获取

的一些参数通常会参考已有海洋哺乳动物的相

关参数。

目前已建立的模型多以生物体实际的组织/
器官来划分室，同时考虑了污染物在不同室之间

的转移，并根据影响代谢反应的不同条件来确定

各室的反应方程。表 2列举了部分现有典型海

洋哺乳动物的 PBTK模型，除白鲸同时考虑了呼

吸摄入外，均以经口摄食为主要暴露途径，海洋

哺乳动物对摄食的亲脂性化学品具有较高的同

化效率，并且认为血流灌注是限制污染物在各室

分布的主要因素，模型通常预测各室中的污染物

在动物整个寿命期内的变化趋势。
 
 

表 2       典型海洋哺乳动物 PBTK 模型

Tab.2    Typical PBTK models for marine mammals

物种 拉丁学名 化学品 靶器官 研究区域
限制

因素

预测

年限

清除

半衰期

同化效率/
（%）

参考

文献

白鲸
Delphinapterus

leucas

PCBs 脂肪、其余组织
西格陵兰岛、

圣劳伦斯湾
血流 30年 12年

食物80%
乳汁90% [41]

Σ64PCBs
动脉/静脉血、肝、

肺、肌肉、脂肪、消化

道、快速灌注组织

西格陵兰岛、

圣劳伦斯湾
血流 30年 28年

食物80%
乳汁90% [21]

斑海豹 Phoca hispida PCBs 脂肪、其余组织
加拿大北极

地区
血流 30年 / 90% [44]

港湾鼠

海豚
Phocoena
phocoena

PBDEs
肝、脂肪、肾、脑、

其余组织
黑海、北海 血流 20年 / >95% [40]

DDT/E/D
肝、脂肪、肾、脑、

其余组织
黑海、北海 血流 20年 / 90% [20]

PCB 153
肝、脂肪、肾、脑、

其余组织
黑海 血流 20年 27.5年 90% [26]

PCB180, 101,
149, 118, 99,

170

肝、脂肪、肾、脑、

其余组织
黑海、北海 血流 20年 6.1～521年

食物90%～99%
乳汁46%～70% [25]

瓶鼻

海豚
Tursiops
truncatus

PCBs 脂肪、其余组织 查尔斯顿河口 血流 45年 / 90% [28]

虎鲸 Orcinus orca PCBs 单室 东北太平洋 血流 50年 / 90% [32]

领航鲸 Globicephala PCB 153 脂肪、其余组织 桑迪海岬 血流 40年 27.5年 90% [29]

520 海    洋    环    境    科    学 第 43 卷



 4   应用前景与展望

海洋哺乳动物暴露于新污染物所存在的潜

在风险，取决于其对污染物的吸收速率、污染物

在组织中的分布以及污染物和生物靶标的相互

作用。PBTK模型一方面可以绘制出生物体内

新污染物浓度随时间变化的曲线，另一方面也可

以用来帮助理解污染物的吸收、分布和清除机

制。利用 PBTK模型可以帮助评估和预测新污

染物在生物体内的蓄积情况，并评估其对生态系

统和人类健康的潜在影响。这些模型可以用于

指导环境保护政策制定和管理实践，如制定新污

染物排放标准和监测方案。

海洋哺乳动物的 PBTK模型在开发和应用

方面仍存在一些挑战：缺乏海洋哺乳动物特定生

理参数的数据，将限制模型的适用性和预测结果

的准确性；新污染物与不同组织之间复杂的相互

作用，使得模型准确模拟其 ADME过程具有挑

战性；关于新污染物之间的潜在协同或拮抗作用

的信息有限；如今我国已将海洋哺乳动物全部纳

入国家重点保护野生动物管理，因此难以对活体

海洋哺乳动物组织进行采样，且缺乏对组织中污

染物的积累和分布进行分析的标准化方法，这可

能会限制不同研究的可比性。在未来的研究中，

或许可通过解决这些问题，进一步提升海洋哺乳

动物体内新污染物生物积累的预测效果。
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