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封面照片：Eawag环境毒理学室的研究人员Ilona Szivak在用于研究风险因素如污染物和紫外线辐射对藻类生物膜影响的实验槽前
              （摄影：苏黎世的Ruedi Keller）

目前，美国化学会的化学文摘社（CAS）注册处列出

了4700多万种物质（天然的和合成的，有机的和无机的）。

为了理解这一巨大总数的重要意义，需要知道过去7年中，

每天添加到这一列表中的物质有11 000多种。2002年，当

Eawag最后一次将其信息日奉献给微污染物这一问题时，

CAS注册处只包括大约1800万种物质。同样令人震惊的

是，全球化学品的年产量从1930年的100万吨增加到如今

的3亿多吨。自1969年以来，在瑞士注册销售的总共14万

种化学产品经比较看来几乎是无害的。

因此，化学品是我们日常生活不可分割的组成部分。

例如，它们被用作工业化学品、农药和杀菌剂、人类药物

和兽医药物（包括清洁剂和个人保健产品）以及家具和计

算机的阻燃剂。最新研制产品之一是纳米粒子，它已存在

于800多种产品中—— 一个迅速增长的市场。尽管它们的

特性不同，但很多这些化学物质有一个共同点：它们迟早

会最终到达地表水。

虽然以前的研究往往一直集中在受控实验室条件下

各种物质的影响方面，但我们现在认识到，天然水体的情

况要复杂得多。Eawag的研究人员正在积极应付这些新的

挑战。几个实例如下：

►在很多情况下，地表水中的污染物浓度波动很大；

在这方面，Eawag正在研制旨在无需额外实验的情况下提

供现实的毒性预测的强有力的模型。

►微污染物一般呈现为具有长期影响的未知混合

物，它们不仅难以检测，而且受到紫外线辐射、温度和病

菌等外加应力因素的影响。为了评估多应力的风险，Ea-

wag正在试验一种能让改变的蛋白质表达方式在生物中

被确认的方法。

►纳米粒子的影响大多不为人们所知；Eawag的初步

研究现已证明它们是如何进入环境的以及它们会如何影

响环境。

不过，除了进行研究之外，Eawag有义务将新的研究

发现转化为实践。与当局和产业界合作，它正在研制能被

用来预防或减少微污染物释放和影响的方法和技术。总

部位于Eawag的应用生态毒理学中心的建立，标志着在将

研究与实践者具体需求相结合的方向上迈出了另一步。

幸运的是，CAS注册所列的4700万种物质中只有一

部分被实际使用，依然存在着新物质的巨大潜力——我

这不仅指额外的污染物，而且也指无有毒副影响的更易

降解的物质。

Rik Eggen,分子生物学家，
Eawag副所长

化学品无处不在
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化学文摘社注册处，2009年6月5日，
47 372 533种记录的有机物质和无机物质

248 055种 ( 0.5%)  
登记或管控物质

34 961 413种可商购化学品

化学品评价方面的新挑战
化学品——在纺织品、洗涤剂、药品、防晒霜、罐装产品和昆虫喷洒剂

中——常常是我们日常生活中必不可少的组成部分。尽管如此，这些物质的
广泛使用要求经常的关键性评估。

无数化学品在我们的日常活动中发挥了重要作用

（图1）。它们让新技术得以发展，并帮助我们保持健康以

及改善我们的生活质量。由于广泛使用，这些物质也进入

了环境，虽然在很多情况下，这是非故意的，但某些药剂

如农药是被有意释放入环境的。化学品输入和扩散的一

个重要途径是水，例如当物质被雨水冲洗出或被废水转

移时（见第8页Irene Wittmer的文章）。人们已在地表水、

地下水和某些情况下还在饮用水中检测出很多日常化学

品和工业化学品[1]。

因此，水带有人类活动的痕迹。不过，很多物质仅以

痕量级形式存在，如1亿桶水中1 g，这约相当于1 ng/L。因

为低浓度，所以这些物质被称为微污染物——相对于大

污染物，大污染物的存在浓度要高几个数量级。但大污染

物的数目要少得多，而且它们对环境的影响已被研究得较

为透彻[2]。一个恰当的例子是磷酸盐；这种营养物质在地

表水中输入的增加促进了蓝细菌和绿藻一类初级生产物

的生长。这可能会因藻类生物质的微生物降解而导致氧

耗竭或藻毒素的释放。相比之下，人们很少知道微污染物

对水生生物和生态系统可能产生的影响。这是因为鉴于存

在浓度低，所以对生物产生的任何影响（假如它们确实存

在的话）只会随着时间的推移才会显现（不知不觉之间加

剧的），因此难以检测或预测。

原因和结果：成功的避孕   雌激素性物质的实例证

明，难以在微污染物与生态系统变化之间确立一种因果联

系。这些化合物的作用类似于雌激素雌二醇，所以会干扰

动物的内分泌系统。天然水体中广泛存在的雌激素性物质

清单，不仅包括合成的雌激素炔雌醇，而且还包括双酚

A，这种物质作为软化剂被添加入各种塑料。

在世界各地众多实验室研究证明雌激素性物质影响

鱼类繁殖之后，加拿大和美国的研究人员开始进行一项

不寻常的野外实验。他们连续3年在安大略北部一个实验

湖搀加了炔雌醇[3]。他们的确观察到了那里鱼类种群的破

坏（图2），而对照湖中的鱼则继续发育正常。该研究支持

了这一猜想：雌激素性物质会对生态系统中的种群产生长

期影响。与此同时，这些观察并未自动证明这类繁殖紊乱

（这也影响瑞士一些水体中的鱼类）一般归咎于具有雌

激素活性的化学品。繁殖可能会受到各种其他因素如食

物或温度（单独作用或与微污染物联合作用）的影响。因

此，必须考虑一种物质在生态系统中的可能影响，不是单

独加以考虑，而是在各种影响和因素方面加以考虑。如果

要将这类相互作用外推到其他情况，就需要确定基础性

作用机制。这是环境毒理学研究方面的主要挑战之一。图 1  大约25万种登
记或管控物质只是冰
山一角

Kristin Schirmer,生物学家,
环境毒理学室负责人
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重要物质的特点  持久性、生物累积潜能、生物活性

根本就不是那些构成潜在环境风险的物质的新特征。正

是这些特征导致2001年根据《斯德哥尔摩持久性有机污

染物（POPs）公约》宣布一项关于多氯联苯（PCBs）生产

与使用的世界禁令。PCBs于1929年被首次制成，它们最初

很流行，显然是由于它们极好的稳定性。例如，它们的热

稳定性使得电变压器和冷凝器的使用更为安全。另外，像

很多其他氯化化合物一样，PCBs只在环境中非常缓慢地

降解。它们累积在组织中，如人体脂肪或人奶中，并导致

只有在曝露后几年才变得明显的生物影响。这些影响包

括皮肤病症（如氯痤疮）和免疫系统减弱。PCBs还被怀

疑起到人类和动物内分泌干扰物的作用。

许多较新的物质至少呈现出类似于传统PCBs的某些

特性，如多环芳香佳乐麝香，这是一种持久性化合物。现

已证明，伊利湖沉积物不同深度处的佳乐麝香浓度与美

国香水年消费量强相关（图3）[4]。再有，佳乐麝香是脂溶

性的，因此是生物累积性的，这一点已被它存在于人奶和

海洋生物中的现实所证实。最后一点，佳乐麝香是生物活

性的：它抑制流出泵的活动，而流出泵通常是将有毒物质

输出细胞[5]。这种效应是否也会增加生物对其他微污染

物的敏感度，这一点仍有待于确定。

新的挑战：假持久性物质  佳乐麝香这一实例表明，

我们当然可以依靠传统POPs方面的知识来评估新的化学

品。但我们的知识方面存在一个严重的空白：与传统的

POPs不同，很多更加新的物质是极性的（所以易溶于水）

和电离的，并含有许多官能团。另外，它们以各种物理形态

（如在溶液中或作为纳米粒子）被使用。这给予这些物质

新的特性，这又会转过来影响它们的环境归宿和毒性潜力

（见第22页Renata Behra的文章）。

与传统的POPs相比，目前在天然水体中以较恒定浓

度可测的微污染物是易降解的（生物降解或物化降解）。

它们常保持广泛分布状态这一现实，是由于不断释放入环

境以及废水处理厂不彻底的去除所致。在某种程度上，

输入至少被降解所平衡。因为这些化学品经常存在（尽管

它们的半衰期短），所以它们已被描述为“假持久性的”。

但并不是所有可降解的物质也都是假持久性的。根据它

们的使用情况，环境释放可能差异很大，例如农药的季节

图 2   2001～2003年在添加少量炔雌醇之后，加拿大一个湖泊中
的黑头呆鱼种群毁灭了

图 3   北美伊利湖
沉积物中测出的
佳乐麝香浓度（橙
色曲线）与美国香
水年消费量（蓝色
曲线）有很好的相
关性
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性使用（见第12页Roman Ashauer的文章）。因此，输入与

降解之间的相互作用对环境科学家们提出了一些新的问

题：什么是释放、分布和去除的动态特征？需要从废水或

饮用水中去除微污染物吗？这在技术上可能吗？微污染物

会产生何种转化产物（见第15页Kathrin Fenner的文章）?

可以在化学结构的基础上预测这些产物及其特性吗？这

些转化产物有可能是持久性的和有毒理关系的吗？

新的挑战：生物活性化合物  另一种特性使人们对化

学品的环境风险评价有了新的认识：无数物质是被故意

设计成生物活性的。目前，主要类别有药品、杀菌剂和农

药。未来，它们可能还包括纳米粒子（例如，当它们被专

门设计来克服组织障碍如血-脑障碍时）。鉴于它们高度

的生物活性，这些物质（单独或混合）可能会在未在生物

组织中累积的情况下产生影响。这方面一个好的实例是

避孕剂中所含的合成雌激素。因此，产生了这样的问题：

这些药剂的生物靶分子（如酶和激素受体）是否也存在于

水生生物体内以及这会带来何种程度的潜在风险。还需

要研究这类化合物是否会产生其他影响，即与主要生物

目标无关的“副效应”。

新的挑战：多应力  考虑到多种所涉因素，产生了另

一个挑战：需要与其他影响一并考虑环境中的化学品。首

先，它们以混合的形式出现，其次，它们与其他应力如紫

外线辐射或致病菌一同对生物起作用（见第19页Marc Su-

ter的文章）。所以，化学品是如何以混合物或与其他因素

一同起作用的？这些相互作用是如何影响水生生物、种群

和群落的？它们能在何种程度适应各种应力？

鉴于这一长列的问题，显然我们不可能确定合成物

质和水生环境之间每一种可能的相互作用。作为研究者我

们的任务是，研究出物质特性与它们在环境中的分布和影

响之间的以机理为基础的可归纳的关系，以便制定最大限

度减低风险的战略。在这方面，化学品核准过程中的预防

性评估就像环境中人为微污染物风险评估以及用于减少

对天然水体输入的潜在措施一样重要。

即便当我们早晨淋浴时，也会将印记留在我们所使用的水中
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需要综合性方法  为了迎接人为微污染物所构成的

这些挑战，Eawag的自然科学家、工程师和社会科学家密

切合作。这不仅是关于预防性风险评估，如关于新型合成

纳米粒子的环境归宿和毒性，而且也是评估广泛分布的

微污染物如杀菌剂和药品的风险。

例如，化学家们正在研发一些能够对以极低浓度出

现在复合环境样品中的物质进行量化的分析方法。不过，

这种分析只涉及选定的个别物质，所以存在的某些微污染

物总是未被检出。相比之下，生物和分子或生物化学试验

则能显示物质混合总体的影响。通过将化学分析与生物

分析相结合，可以将生物影响归因于特定化学品或几组化

学品。这又转过来为工程技术人员试图研制用于去除废

水或饮用水中微污染物的方法提供决策支持（见第25页

Christian Abegglen的文章）。借助于化学分析和生物分

析，还能研究这些建议的方法实际上是否能最大限度降

低化学负荷，以及这实际上是否与生物活性或毒性的降

低有关（见第28页Juliane Hollender的文章）。Eawag研究

人员进行的社会科学研究（如关于医院药品的处置），是

了解人为微污染物扩散以及确定减少输入从而最大限度

降低风险的方法的努力的另一个关键组成部分。

但如果要研制（潜在）微污染物的管理方法，这不仅

仅需要Eawag内部的紧密合作。这些科学发现最终还需要

被转化成可用于实践的方法。虽然Eawag环境毒理室主要

从事基础研究，但联邦托管的新的瑞士应用生态毒理学

中心旨在进一步研发有希望的生态毒理评价方法，这样

一来，这些方法就能被州当局和其他用户施用于环境监

测（见第38页的文章）。另外，Eawag的科学家们充当废水

处理厂操作人员的顾问，并在支持联邦环境部制定用于

评估和保护与微污染物有关的瑞士水体的计划（见第31

页Michael Schärer的文章）。

人为微污染物：每个人的责任   微污染物在水生环

境中无处不在，它们的存在大部分是我们生活方式所致。

它们甚至能产生法庭信息，例如，意大利地表水中测出的

可卡因及其主要尿代谢物浓度表明，社区的消费量要比

官方调查显示的量大得多[6]。因此，水质受到每一个人的

影响。Eawag所研发的方法有助于我们了解污染物结构、

环境归宿和对水中生物影响之间的关系，并且旨在确定

对水生生态系统所构成的风险，以及证明如何才能最大

限度减少这类风险。

这也包括研发用于去除城市废水和原饮用水污染物

的技术。但尽管进行了深入细致的研究，主要的不确定性

依然存在。化学品与环境之间的相互作用是复杂的，废水

处理厂的去除技术是费钱的，尤其是当目的在于去除以低

浓度形式存在的物质时。这使得分析化学品生命周期的

所有阶段显得很重要[7]。减少风险的最直接的方法可能

是以一种环境可接受的方式合成化学品，即它们能迅速和

完全被降解。但易降解性常常是与原设定的特性相对的，

例如，一种穿越胃的药品的稳定性使它能够完整无损地

达到目标器官。所以我们需要其他一些能尽可能避免化学

品输入环境的方法。这些包括消费者更多地了解日常产品

中所含的化学品的处置，从使用到处置或甚至可能到回

收利用。这是一个涉及我们所有人的问题。           ○○○
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are present will always remain undetected. In contrast, organisms 
and also molecular or biochemical tests can indicate the effects of 
substance mixtures as a whole. By combining chemical and bio-
logical analyses, it becomes possible to assign biological effects 
to specific chemicals or groups of chemicals. This in turn provides 
decision support for engineers seeking to develop methods for 
the removal of micropollutants from wastewater or drinking water 
(see the article by Christian Abegglen on p. 25). Retrospectively, 
with the aid of the chemical and biological analyses, it is also 
possible to investigate whether the proposed methods are in 
fact able to minimize the chemical load, and whether this is 
actually associated with a reduction in biological activity or toxicity 
(see the article by Juliane Hollender on p. 28). Social-scientific 
studies carried out by Eawag researchers – e. g. on the handling 
of medicines in hospitals – are another key component of efforts 
to understand the spread of anthropogenic micropollutants and 
to identify ways of reducing input and hence risks to a minimum.

But close cooperation is required not only within Eawag, if 
viable approaches are to be developed for the management of 
(potential) micropollutants. Ultimately, the scientific findings also 
need to be translated into approaches that are applicable in prac-
tice. While the Environmental Toxicology department at Eawag is 
mainly engaged in basic research, the new, federally mandated 
Swiss Centre for Applied Ecotoxicology aims in particular to fur-
ther develop promising ecotoxicological assessment methods so 
that they can be implemented for environmental monitoring by 
cantonal authorities and other users (see the article on p. 38). 
In addition, Eawag scientists act as consultants to operators of 
wastewater treatment plants and are supporting the Federal 
Office for the Environment in the development of plans for evalu-
ating and protecting Swiss waters with regard to micropollutants 
(see the article by Michael Schärer on p. 31).

Anthropogenic micropollutants: everybody’s responsibility. 
Micropollutants are ubiquitous in the aquatic environment, and 
their presence is largely a result of our lifestyle. They can even 
yield forensic information – for example, the concentrations 
of cocaine and its main urinary metabolite measured in Italian 
surface waters revealed that consumption in the community was 
much greater than had been indicated by official surveys [6]. 
Water quality is thus influenced by everyone. The approaches 
developed at Eawag help to improve our understanding of the 
 relationships between the structure, environmental fate and 
 effects of pollutants on organisms in water and are designed to 
identify risks for aquatic ecosystems and to show how such risks 
can be minimized.

This also includes the development of technologies for remov-
ing pollutants from municipal wastewater and from raw drinking 
water. However, despite intensive research, major uncertainties 
remain. Interactions between chemicals and the environment are 
complex, and elimination technologies at wastewater treatment 
plants are costly, especially when the aim is to remove substances 
present in low concentrations. This makes it important to analyse 
all the stages in the life cycle of a chemical [7]. The most direct 
way of reducing risks would be to synthesize chemicals in such a 

way that they are environmentally acceptable, i. e. rapidly and fully 
degradable. However, the property of being readily degradable is 
often in opposition to the properties originally desired – e. g. the 
stability of a pharmaceutical passing through the stomach, which 
enables it to reach the target organs intact. We therefore require 
additional approaches for avoiding the input of chemicals into the 
environment as far as possible. These include greater awareness 
on the part of consumers in handling the chemicals contained in 
everyday products – from use to disposal or possibly even recy-
cling. This is an issue that concerns all of us. i i i

[1] Schirmer M., Strauch G., Schirmer K., Reinstorf F. 
(2007): Urbane Hydrogeologie – Herausforderungen für 
Forschung und Praxis. Grundwasser 12 (3), 178–188.

[2] Schwarzenbach R.P., Escher B.I., Fenner K., Hofstetter 
T.B., Johnson C.A., von Gunten U., Wehrli B. (2006):  
The challenge of micropollutants in aquatic systems. 
 Science 313, 1072–1077.

[3] Kidd K.A., Blanchfield P.J., Mills K.H., Palace V.P., Evans 
R.E., Lazorchak J.M., Flick R.W. (2007): Collapse of a 
fish population after exposure to a synthetic estrogen. 
Proceedings of the National Academy of Science 104, 
8897–8901.

[4] Peck A.M., Linebaugh E.K., Hornbuckle K.C. (2006): 
Synthetic musk fragrances in Lake Erie and Lake Ontario 
sediment cores. Environmental Science & Technology 40, 
5629 –5635.

[5] Luckenbach T., Epel D. (2005): Nitromusk and polycyclic 
musk compounds as long-term inhibitors of cellular xeno-
biotic defense systems mediated by multidrug transport-
ers. Environmental Health Perspectives 113, 17–24.

[6] Zuccato E., Chiabrando C., Castiglioni S., Calamari D., 
Bagnati R., Schiarea S., Fanelli R. (2005): Cocaine in 
surface waters: A new evidence-based tool to monitor 
community drug abuse. Environmental Health: A Global 
Access Science Source 4, 1–7. 

[7] Schirmer K., Schirmer M. (2008): Who is chasing whom? 
A call for a more integrated approach to reduce the load 
of micro-pollutants in the environment. Water Science & 
Technology 57, 145 –150.
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Irene Wittmer,环境科学家，
环境化学室的博士研究生
联合作者：Michael
Burkhardt杀虫剂和农药输入动态

杀虫剂和农药被用来控制农业和城市地区的有害生物。但这些物质是如
何进入天然水体的呢？农业实际上是水污染的主要源头吗？Eawag的研究人
员正在通过不同的项目来研究这些问题。

农业长期被认为是地表水农药输入的主要源头。因

此，农业农药使用明显受到管制，使用这些物质的人需要

有使用执照。当大约15年前重新制定瑞士农业政策时，确

定的目标之一是农药输入减少50%。虽然1992～2004年农

药使用量降低了25%～30%[1]，但农药仍是水污染的原因

之一，尽管所有这些法规依然在实施之中。

来自城市地区的杀虫剂和农药的输入   与此同时，20

世纪90年代末进行的一些初步研究表明，农药如除草剂

2-甲-4-氯丙酸可能也来自城市地区[2]。在某些情况下，农

药在化学方面等同于城市地区所用的杀虫剂（见专栏）。

不过，在销售数字的基础上，估计城市地区所用的杀虫剂

和农药的量大大低于农业方面的使用量。当2007年首次

公布消费量估计数时，证明了曾低估实际使用量的这一事

实。瑞士城市地区每年大约2000吨的杀虫剂使用水平（不

包括醇基和氯基消毒剂）[3]，大致相当于农业所用的1300

吨农药[4]。所以，Eawag正在详细研究城市源和农业源对

水污染的贡献。

农药的使用量   根据一个大型项目，对一个选定研

究区的杀虫剂和农药流量进行了评价。这个占地总面积为

25 km2的集水区靠近格赖芬西。它包括470公顷农田以及

两个分享一座废水处理厂的市镇（12 000名居民）。该地

区被分为4个分区（图1），一个主要为城区（城市区-北），

一个为农田使用区（农业区），还有两个为混合使用（城

市区-南，排水区）。在2007年大雨活动期间，在水道的4

个采样点和城市排水系统的3个采样点（城市废水处理厂

出口、混合污水溢流口和雨水下水道）采集了众多水样。分

析了这些水样的杀虫剂和农药（见第10页上的表）。

不过，我们首先进行了所施用农药数量方面的调查：

调查了该研究区几乎所有的农民（95%）和可操控数的城

市住户（1800户中的60户）。调查发现，异丙隆是用于农业

目的最多的农药（用了107 kg），接下来的是草甘磷、莠去津

和特丁津（分别为74、64和42 kg）。4种其他物质（氯丙酸、

甲基磺草酮、磺草酮和二嗪农）的使用量为2～13 kg。

所调查的80%的住户使用农药，大多用来保护玫瑰

花免遭虫害。另外，20%的应答者报告说——尽管法律禁

止，但他们对此并不知情——他们也在公路上使用农药。

令人吃惊的是，在这60户中，使用了45种不同农药，其中包

括3种我们调查所涵盖的物质：氯丙酸、二嗪农和草甘磷。

我们的推断表明，作为农药的一个来源，城市地区是不能

被忽略的。到目前为止，我们尚无法得出关于杀虫剂使用

图 1  研究区和7个采样点的概貌
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杀虫剂和农药被用来控制讨厌的生物。
简单地说，农药起到保护植物的作用，杀虫
剂则被用于所有其他用途（保护墙壁和立面，
保护木材，控制家庭害虫，等等，见表）。活性
物质的批准是由《生物制品条例》（VBP）和
《植物保护产品条例》（PSMV）调控的。杀
虫剂和农药通过各种途径进入天然水体。在
农业地区，农药通过地表径流或排水流从田
野进入水道以及由于喷撒混合物的不恰当处
理或处置而进入水道。城市地区所使用的物
质通过下水道系统进入地表水。

方面的结论；这首先需要在消费量和生产量信息基础上

得到粗略估算。

雨水迁移的杀虫剂和农药  户外使用的杀虫剂和农

药会被雨水冲刷出来并被迁移进地表水。这里所选的实

例——5月末/6月初出现的降雨活动（图2A）显示了一个城

市区和一个农业区释放出的物质的不同浓度动态。示出

了莠去津（专门用于农业区的一种农药）和氯丙酸（主要

用于城市区，见表）的浓度曲线。这些降雨活动与莠去津

的农业施用期相同。可以得出下列结论：

►农业区和城市区-南部次集水区的排放动态差异

很大（图2B+C中的蓝色曲线）。在农业区，降雨所致的3个

峰排放相当低，由于水被吸收，接着被未密封的土壤释放

出来。相比之下，在城市地区，雨水在密封的表面（道路、

铺砌区和屋顶）迅速流走。一些这种径流排水通过雨水下

水道直接进入接受水体，而剩余的则进入混合下水道系

统和通过溢流水井到达城市废水处理厂。不过，在特大暴

雨情况下，过多的雨水通过混合下水道溢流池直接进入溪

流。城市区-南部次集水区第一个峰排放就是这种情况（

图2C）。

►莠去津浓度因溪流排水量增加而增加（图2B+C中

的绿色曲线）。这不仅适用于农业区，而且也（即使在较

低程度上）适用于混合使用的城市南部地区。 

在城市接受水体，氯丙酸浓度（图2C中的橙色曲线）

的剧增与来自混合下水道溢流池的溢流有关。此后，溢流

不再活跃，氯丙酸浓度再随后两个峰排放期间保持低水

平。与此同时，在农业地区，溪流中的氯丙酸浓度在所有

这3个阶段只是稍稍增加（图2B）。这估计也是由于来自次

集水区中少数沉降区的流失所致。杀虫剂多菌灵和敌草

隆（一般也用于城市地区）观察到类似的浓度动态。

所以就一般降雨活动而言，可以说，天然水体农药污

染的增加通常发生在施用季节，而具有杀生物和杀虫效

应的物质 则 可能 全 年从城 市地 区 进 入 水体（参见图

3A+B）。不过，除了这种与降雨相关的输入外，还有来自

城市地区的不断流失以及来自农业源的临时性浓度增

加。例如，我们全年在城市废水处理厂出水中检测到浓度

升高的二嗪农（>50 ng/L），并且在几个场合观察到农药浓

度的大增（高达20 000 ng/L的莠去津），很可能是因不恰

当的处理或处置所致。

城市地区：水污染的一个重要贡献者   除了研究浓度

动态之外，可以评价负荷的组成，以便确定农业源和城市

源在天然水体物质出现方面的相对重要性。就5月底这次

图 2   2007年5月27日至6月6日降雨活动期间在2条水道中检测到
氯丙酸和莠去津浓度。示出了降雨量（A）以及来自农业次集水区
（B）和城市区-南次集水区（C）采样点的数据
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 重要的农业区                      不太重要的农业区                      重要的城市                      不太重要的城市                      未检测

城市： 经常的 城市： 季节性的 农业：季节性的

杀虫剂 农   药 农   药

农
业

区

磺草酮 中国芒草、玉米

甲基磺草酮 玉米

莠去津 玉米1

特丁津 苹果状水果、玉米

城
市

与
农

业
区

异丙隆 立面、防腐剂等 谷物

草甘磷 草坪、铁路线、路边等 休耕地、水果、草地、牧场

氯丙酸 平顶屋2 、基础密封膜 花园、草坪、公路3、路边等 谷物、中国芒草、水果、草地、牧场

二嗪农 未知的来源、杀蚤轭4 玫瑰花、水果、装饰品、花园 水果、糖甜菜、芸苔、蔬菜、切花

敌草隆 立面、防腐剂等 水果、芦笋、灌木、藤本植物

多菌灵 用于浴室的杀真菌剂、立面等 水果、蔬菜、芸苔、土豆、向日葵

城
市

去草净 用于浴室的杀真菌剂、立面等

Irgarol 防污涂料、立面等

IPBC 防腐剂、木材保护产品等

异噻唑啉 防腐剂、立面等

1自2008年12月以来已禁售莠去津。但允许农民在2011年12月之前用完现有的存货。
2虽然氯丙酸未被法定分类为杀虫剂，但就其效应而言可以被认为是等同物。
3虽然这种应用是非法的，但它在我们的调查中得到了证实。
4在跳蚤控制产品中，二嗪农既不是杀虫剂也不是农药，而是一种兽医药。

降雨活动来说，两个受农业影响的次集水区在莠去津负

荷的组成方面起了重要作用，而混合下水道溢流和城市废

水处理厂（图3A中的深棕色区和深蓝色区）实际上对这一

负荷无任何贡献。相比之下，以城市为主的次集水区则对

相同的降雨活动期间观察到的氯丙酸负荷起出了决定性

的作用。

城 市废 水处 理 厂和 混 合下水 道 溢 流占总负荷的

25%。秋季这两种物质的检测结果表明，莠去津负荷极

低，而氯丙酸负荷则保持高水平。另外，氯丙酸负荷形式

与春季相同。这表明，氯丙酸来源或多或少保持不变。不

过，尚不清楚这一输入是否归咎于城市施用（从5月至9月

底的庭院季节）或归咎于来自平屋顶和基础密封膜的不

断流失。

平屋顶：氯丙酸的一个可能来源  Eawag的另一项研

究证明了这一事实：氯丙酸的确释放自平屋顶。除草剂被

用来防止平屋顶上沥青层油毛毡中的底部渗透。大部分

氯丙酸在屋顶径流中被浸出。由于瑞士每年建造数百万

平方米用沥青膜密封的平屋顶，所以氯丙酸最终存在于

众多地表水体中这一点并不令人吃惊。它或直接通过雨水

下水道或在“处理过的”废水中（城市废水处理厂的氯丙

酸去除率仅为10% ~ 30%）进入这些水体。

我们的研究现已证明，通过两种基于乙基己醋（Her-

bitect®）和氯丙酸的辛基醋（Preventol®B5）更现代化的基

础保护剂，与传统的基于聚二醇醋（Preventol®B2）的产品

相比，减少了水解和浸出（图4）。浸出行为还受到油毛毡

组成的影响——沥青、聚合物和矿物填充物的内含物和

质量：就沥青含量较高的产品而言，浸出可以再 减 少

50%。近年来，添加至沥青的氯丙酸浓度已减少了大约一

半。只有当功效仍得到确保时，才可能进一步减少这一浓

度，但功效的阈值位于何处仍是未知数。

所研究的各种杀虫剂和农药的应用。规定各种物质的重要程度是以研究区中检测的浓度为基础的（图1）
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教育消费者和改变化学组成以最大限度减少流失   

我们的研究发现清楚地表明，农业和城市的杀虫剂与农

药的施用都导致了水污染。但未来如何能最大限度地减

少这类流失呢？一种选择方案是改善杀虫剂和农药的管

理。这方面有很大的潜力，尤其是关于城市地区的农药使

用，因为很多消费者不熟悉这些药剂的正确使用或不知

道现有的禁令。不过，尽管现有培训和可获得信息，农业

方面的农药管理仍有改进的空间。但最大限度地减少农

业源的扩散流失将会更加困难。这些流失常常甚至可能

源自野外总面积的一小部分[5]。由于这一原因，Eawag一个

项目现正在试图确定流失风险特别高的农业区。

 减少流失的另一种方法是改进产品的化学组成。就

油毛毡中的氯丙酸而言，已经这么做了。在应用这种产品

的地方需要争取“源头”措施，那里的水污染无法通过常

规的处理工艺得到有效减少，因为多数径流甚至无法到

达废水处理厂。在油毛毡中仅使用Preventol®B2的30年之

后，3家主要制造商去年根据我们研究结果修改了他们的

配方，纳入了Herbitect®和Preventol®B5。根据联邦环境部

（FOEN）最近颁布的关于屋顶油毛毡中氯丙酸的建议，

屋顶径流应通过微生物活性土壤层渗透，以避免污染[6]。

另外，制造商和FOEN建议：抗根层只应用于真正的绿色

屋顶，砾石覆盖的或裸露的屋顶一般不需要用。长期过程

中，这些组合的措施可以防止96%～98%的氯丙酸浸出，

从而减少水污染。                                                    ○○○

感谢我们的同事：Hans-Peter Bader，Markus Boller，Ruth 

Scheidegger，Heinz Singer，Christian Stamm和Steffen Zuleeg（均在

Eawag）以及Regula Haag，Sivotha Hean和Peter Schmid（均在Em-

pa）。财政资助由联邦环境部（FOEN）和苏黎州废物、水、能源与大

气局（AWEL）提供。图 3   5月降雨活动（降雨量为60 mm）和9月降雨活动（降雨量为
35 mm）期间在6个不同采样点（参见图1）测量到的莠去津（A）和
氯丙酸（B）负荷的比较

图 4   来自油毛毡的氯丙酸浸出
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[1] Singer H. (2005): Pesticides in water – research meets 
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R.P. (1998): Bituminous roof sealing membranes as major 
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3465 –3471.

[3] Bürgi D., Knechtenhofer L., Meier I., Giger W. (2007): 
Projekt Biomik – Biozide als Mikroverunreinigungen in Ab-
wasser und Gewässer. Teilprojekt 1: Priorisierung von bio-
ziden Wirkstoffen. Bundesamt für Umwelt, Bern, 189 S., 
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[4] Bundesamt für Landwirtschaft (2007): Agrarbericht 2007.  
Bern, 320 S.  
www.blw.admin.ch/dokumentation/00018/00498/

[5] Freitas L.G., Singer H. , Müller S.R., Schwarzenbach 
R.P., Stamm C. (2008): Source area effects on herbicide 
losses to surface waters– A case study in the Swiss 
Plateau. Agriculture, Ecosystems & Environment 128 (3), 
177–184.

[6] www.bafu.admin.ch/chemikalien/01389/01391/

pesticides. There is great potential here, especially with regard 
to the use of pesticides in urban areas, since many consumers 
are not familiar with the proper use of these agents – or aware of 
existing prohibitions. However, there is also room for improved 
management of pesticides in the agricultural sector, even though 
training and information are available. But it will be more difficult 
to minimize diffuse losses from agricultural sources. Often, these 
losses may even derive from a small proportion of the total field 
area [5]. For this reason, an Eawag project is currently seeking to 
identify those agricultural areas where the risk of losses is par-
ticularly high.

Another way of reducing losses is to improve the chemical 
composition of products. In the case of mecoprop in bitumen 
sheets, this has already been done. “At source” measures are 
required in applications of this kind, where water pollution can-
not be effectively reduced by conventional treatment processes 
since most of the runoff does not even reach the WWTP. Last 
year, after three decades in which only Preventol®B2 was used 
in bitumen sheets, the three main manufacturers modified their 
formulations to include Herbitect® and Preventol®B5 in the light 
of our findings. According to recent recommendations issued  
by the Federal Office for the Environment (FOEN) on mecoprop 
in bitumen roofing sheets, roof runoff should be infiltrated through 
a microbially active soil layer to avoid contamination [6]. In ad-
dition, the manufacturers and the FOEN recommend that root-
resistant sheets should only be used on genuine green roofs; 
they are not generally required on gravel-covered or bare roofs. 
Over the long term, all these measures combined could prevent 

Fig. 4: Leaching of mecoprop from bitumen sheets.
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96 – 98 % of mecoprop leaching, thus leading to a reduction in 
water pollution. i i i

Fig. 3: Comparison of loads of atrazine (A) and mecoprop (B) measured at six 
different sampling sites (cf. Fig. 1) during rain events in May (60 mm rainfall) 
and in September (35 mm rainfall).
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We are grateful to our colleagues – Hans-Peter Bader, Markus Boller, Ruth 
 Scheidegger, Heinz Singer, Christian Stamm and Steffen Zuleeg (all at Eawag), 
and Regula Haag, Sivotha Hean and Peter Schmid (all at Empa). Financial sup-
port was provided by the Federal Office for the Environment (FOEN) and the 
Canton Zurich Office for Waste, Water, Energy and Air (AWEL).
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Roman Ashauer，地质生
态学家，环境毒理室研究员波动的污染物浓度的影响

“剂量产生毒药”是真的吗？曝露生物多久才能恢复？连续曝露于污染
物会产生什么样的影响？这些是我们试图借助于毒理动力学/毒理动态学模
型和实验要回答的部分问题。

按照惯例，污染物毒性效应一直主要是在环境浓度

和测试介质中浓度的基础上测量和评估的。毒性采用

50%的试验生物（如鱼类或淡水片脚类动物）显示反应的

浓度（有效浓度/EC50）或死亡浓度（致死浓度/LC50）来

描述。但不太注意产生这些效应的曝露期。生态毒理试

验的持续时间常常是随意确定的：例如，最重要的试验之

一（鱼类急性毒性试验）持续4天，所以它可以方便地在

一个工作周的过程中进行。由于这些历史原因，生态毒理

学和化学品风险评估中的仪器和方法很少考虑到瞬时性

方面（动态）。

尽管如此，环境监测、化学分析和化学品环境行为

模拟方面的进展意味着，对污染物的曝露越来越不再简

单地用单一浓度来描述，而是要通过浓度时间序列来描

述。浓度当然不是随时间不变的，而是会大幅度波动的，

Eawag技术人员Anita Hintermeister监测涉及Gammarus pulex
曝露的实验

例如，重复峰曝露出现在废水处理厂出水口以及继农业

区大雨之后（如在施用农药之后）或在城市地表（如来自

外墙表面和道路的浸出和径流）。所以Eawag旨在研发理

论概念、实验方法和数学模型，以便对毒性效应的时间过

程进行明确的表征。一个特别要优先考虑的是研制毒理

动力学/毒理动态学（TKTD）模型[1~4]。

毒理动力学：生物对物质做什么；毒理动态学：物质

对生物做什么  TKTD模型包括用于描述有毒物质如何与

试验生物相互作用的两个关键方面的数学方程：第一，毒

理动力学组分，它涉及从摄入通过代谢到去除的各种过

程；第二，毒理动态学组分，它涉及毒性效应何时出现以

及它们的强度如何。

因此，与仅提供“快照”的典型的EC50或LC50数值相

比，TKTD模型涵盖与毒性作用相关的过程的整个时间过

程。但要做到这一点，该模型首先就必须参数化，即需要

事先通过实验确定一系列模型参数。就我们的损伤模型

（TDM）来说，这些参数是：摄入与去除率常数、损伤与

恢复率常数以及对在其之上生物的损伤足以使毒性效应

可见的值。这些参数取决于物理化学性质和作用方式，而

且是每一种化合物和试验生物特有的。在Eawag，我们将

淡水片脚类动物Gammarus pulex用作模型生物。不过，

TDM适用于具有不同恢复率的不同作用方式，而其他多

数用于这一目的的模型是TDM的特殊情形，它们只适用于

某种限制，即只适用于特定的作用方式[4]。这种通用的模

型代表一种重大的进展，为开展定量基础的机械生态毒

理学研究提供了一个改进的框架。
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图 1   曝露于波动浓度污染物（下）的Gammarus pulex（上）的生存情况。A：重复曝露于农药毒死蜱，两次冲击之间间隔14天。B和C：以
不同顺序曝露于农药毒死蜱和西维因，两次冲击之间间隔14天。黄色方块=生物死亡率

时间以及剂量对多种曝露毒性所具的重要性  特别

是就农药污染来说，地表水中预计会出现重复峰。为此，

我们选择一组物质用于我们最初的实验。在瑞士，目前正

在为每一种农药精心制定特定的浓度极限：急性质量标准

（AQC）和慢性质量标准（CQC）（图2下）[5]。与AQC不同，

允许CQC在天然水体中被超过。不过，尚未科学地确定这

类超标的频率以及间隔时间。所要确定的曝露间隔和

CQC超标数值，将取决于生物从先前曝露于一种污染物恢

复的速度，我们的TKTD模型可以用来回答这类具体的

问题。

例如，我们的实验表明，如果两次同等强度的农药曝

露之间的恢复期不够长，就可能会出现延 迟毒性（图

1A）。即使Gammarus有足够的时间（14天）来消除来自首

次曝露的农药，它们的生理状况可能仍未恢复到正常范

围。那么，第二次曝露就会比第一次的毒性更大。就毒死

蜱来说，大约16%的生物在首次接触这种农药后死亡，另

外53%的生物在第二次曝露后死亡。这意味着，毒性不仅

取决于剂量，而且还取决于与先前对相同应力[3]或不同

应力[2]曝露有关的施用时间。

受曝露顺序影响的敏感性  对不同污染物的曝露顺

序也起重要作用。正如图1B和C所示，农药毒死蜱和西维

因实例证明了这一点。当Gammarus先曝露于西维因、14

天后再曝露于毒死蜱时，死亡率分别为31%和21%（图

1B）。当顺序倒过来时，12%的这种生物在曝露于毒死蜱

后死亡，55%在曝露于西维因后死亡（图1C）。因此，与西

维因相关的死亡率一个为31%，另一个为55%，虽然在这

两个实例中，该生物曝露于相同的剂量。增加的毒性是先

前曝露于毒死蜱所致，尽管这发生在14天前。这表明，这

种生物没能充分恢复。与毒死蜱相关的死亡率之间的差

异（12%或21%）不太明显，这表明这种生物能够更迅速

地从先前对西维因的曝露中得到恢复。

因此，一种物质的毒性也取决于与早先曝露相关的

情形。总之，这意味着一种物质的毒性潜力在这种情况下

将会更大，即当生物因先前曝露于一种污染物（不管是相

同的还是不同的）而已受到了损伤。

我们的实验还表明，测量值与该模型的预测结果很

吻合（图1）。因此，将来不但可以仅用这一模型来预测波

动的污染物浓度的实际毒性，而且还可以直接将风险评

价所需的安全系数（例如100倍系数）纳入这种模拟（图

2）。
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现行的实验研究与未来的潜力  在我们研究农药之

后，我们现正在试图将TKTD模型扩展到为数更多的具有

不同特性和作用方式的物质。我们正在研究这种猜想：某

些毒理动态学参数（如恢复率）取决于作用方式。如果情

况是这样的话，那么就能从作用方式推导出这些参数，或

反过来，从这些参数推导出作用方式。除了扩大生态毒理

学基础之外，这类关系可能也有助于在不需要额外实验

的情况下确定众多化学品的环境毒性。这可能是非常有

用的，例如在REACH（欧盟新的化学品法规）方面。由

于TKTD模型清楚地模拟了时间进程和各种过程，我们

还希望更好地了解短期毒性值和长期毒性值的关系，即

所谓的急性-慢性比率（ACRs）。这些比率是确定风险评

估安全系数方面的一种重要要素。除了改善风险评估之

外，更好地了解ACRs将会揭示它们与生物恢复时间的关

系。与荷兰的瓦赫宁根大学合作，我们打算用TKTD模型

来解释不同水生生物之间所观察到的敏感性差异是如

何归咎于物种特定特性的。

为了在化学品风险评价中不仅包括各个层次上出

现的各种过程而且还包括水生生物的生态，我们还寻求

将TKTD模型与种群模型相结合（图3）。这将使得能够

分析不同生物组织水平上的水生生物恢复的相对贡献，

在这一基础上，制定适当的保护措施。                ○○○

图 2   采用TKTD模型模拟的一条溪流中典型的污染物浓度分布图
（下）以及相关的生存机率（上，蓝色带）。为了获得模型输入，浓
度被乘以一个安全系数

图 3    机械效应模型（如TKTD模型）与种群模型描述的生存信息
结合。由于不同过程（生物化学的与生态的）在不同规模上占主导
地位，所以不同模型的结合提供了更综合的认识以及改进的化学
品风险评估
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and modes of action. We are studying the hypothesis that certain 
toxicodynamic parameters, such as the recovery rate, depend on 
the mode of action. If this were the case, these parameters could 
be derived from the modes of action, or conversely, the mode of 
action from the parameters. As well as broadening the founda-
tions of ecotoxicology, such relationships would also be helpful 
in estimating the environmental toxicity of numerous chemicals 
without the need for additional experiments. This would be very 

useful, e. g. in connection with REACH, the European Union’s new 
chemicals regulation. As the TKTD models explicitly simulate time 
courses and processes, we also hope to gain a better understand-
ing of how short-term and long-term toxicity values are related 
– so-called acute-to-chronic ratios (ACRs). These ratios are an 
important element in the determination of safety factors for risk 
assessment. As well as improving risk assessment, a better un-
derstanding of ACRs would reveal how they relate to the recovery 
time of organisms. In cooperation with Wageningen University 
(the Netherlands), we intend to use TKTD models to explain how 
observed differences in sensitivity between different aquatic 
organisms are attributable to species-specific characteristics.

In order to include in chemical risk assessment not only proc-
esses occurring at the individual level but also the ecology of 
aquatic organisms, we are also seeking to integrate TKTD models 
into population models (Fig. 3). This should make it possible to 
analyse the relative contributions of the recovery of aquatic organ-
isms at various levels of biological organization and, on this basis, 
to formulate appropriate protection measures. i i i

[1] Ashauer R., Boxall A.B.A., Brown C.D. (2007): Simulating 
toxicity of carbaryl to Gammarus pulex after sequential 
pulsed exposure. Environmental Science & Technology 
41, 5528–5534.

[2] Ashauer R., Boxall A.B.A., Brown C.D. (2007): Model-
ing combined effects of pulsed exposure to carbaryl and 
chlorpyrifos on Gammarus pulex. Environmental Science 
& Technology 41, 5535 –5541.

[3] Ashauer R., Boxall A.B.A., Brown C.D. (2007): New 
ecotoxicological model to simulate survival of aquatic 
invertebrates after exposure to fluctuating and sequential 
pulses of pesticides. Environmental Science & Technol-
ogy 41, p. 1480 –1486.

[4] Ashauer R. Brown C.D. (2008): Toxicodynamic assump-
tions in ecotoxicological hazard models. Environmental 
Toxicology & Chemistry 27, 1817–1821.

[5] Chèvre N., Loepfe C., Fenner K., Singer H., Escher B., 
Stamm C. (2006): Pestizide in Schweizer Oberflächen-
gewässern – Wirkungsbasierte Qualitätskriterien. Gas, 
Wasser, Abwasser 4, 297–307.

Fig. 2: Typical contaminant concentration profile in a stream (bottom) and the 
associated survival probabilities (blue band, top) simulated using the TKTD 
model. To obtain the model input, the concentrations are multiplied by a safety 
factor.
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检测未知的转化产物

多数想得到的转化产物没有化学标准。

不过，通常情况下，需要有这类参考标准来让

环境样品中的化合物得到明确鉴定。所以我

们研发了一种检测方法，它可以提供足够的信

息，使一种测量出的信号令人信服地赋予一

种可能的结构。在高分辨质谱仪中，化合物在

其准确质量基础上得到检测，其质量得到高

度准确的确定，只有少数明显具有这种质量

的分子式是更加可以想象的。不过，需要进

一步的证据来证实一种测定信号实际上是与

假设的转化产物相一致的。所以在我们的方

法中，我们采用了两个与高分辨质谱仪一起

的额外的参数：液相色谱停留时间，这是化

合物极性的一个量度；以及来自串联质谱仪

的碎片光谱，它提供关于分子结构的进一步

信息。

Kathrin Fenner，Eawag环
境化学室的化学家，苏黎世
理工的研究助教和化学品归
宿模拟组组长
联合作者：Susanne Kern, 
Judith Neuwöhner, Heinz 
Singer, Beate Escher, Ju-
liane Hollender

转化产物
——相关的风险因素吗？

化学物质在环境中可能会转化成比母化合物更稳定、更易水溶和甚至
在某些情况下毒性更大的产物。Eawag正在研发可使这些转化产物的风险得
到更好评估的方法。

化学物质在环境中的降解并非总是导致迅速彻底的

矿化。而是在这降解过程中，可能会生成较稳定的转化产

物。很多活性物质（如农药、药品和杀虫剂）尤其如此，它

们具有只能逐渐降解的复杂的分子结构。这一点得到了

美国地表水和地下水中稳定的农药转化产物的广泛测量

结果的证实[1]，而且也得到瑞士研究结果的证实[2]。

转化产物的结构常常与母化合物的非常相似。不过，

它们通常多少有点更为极性，而且由于它们更大的可溶性

而更容易进入天然水体。一般说来，毒性很少因这些结

构变化而增加，通常会预计毒性类似于或低于母化合物

的毒性。这意味着极性化合物如农药、药品和杀虫剂的稳

定的转化产物，不仅会促使水化学污染，而且还会与母化

合物联合导致水生环境中总毒性的增加。

在化学水质评估（如在欧盟《水框架指令》背景下）

中和在未来的化学品风险评估中，可能都需要考虑上述

这些观点。不过，除了农药授权这一情况外，相关的欧盟

法规中没有规定明确的要求。因此，我们只有关于我们预

计在水资源中可能发现的转化产物以及它们对总的化学

品污染的贡献程度的不完全的知识。

因此，在KoMet项目范围内（用于确定水资源中相关

转化产物的联合模拟和测定方法），我们已研发了一个用

于解决这一问题的方法工具箱。KoMet是联邦环境部

（FOEN）发起的“微污染物”战略的一部分。

可以预测可能的转化产物的形成吗？ 转化产物是在

环境中以很多不同的方式形成的。除了化学过程如水解、

氧化还原反应或光解之外，微生物降解、酶催化降解也

起重要作用。特别是与水相关的化合物，它们通常通过土

壤或废水处理厂进入环境，它们常常被这些区域中的细

菌和/或真菌所降解。

所以在一个包括明尼苏达大学和慕尼黑理工大学在

内的联合项目中，我们正在研制一个能预测微生物降解
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图 1   专家系统预测的β阻滞剂阿替洛尔的转化产物。主要的环
境转化产物阿替洛尔酸用橙色突显出来

图 2   4种新发现的药品转化产物，它们最初是专家系统预测出
的，后来在降解实验中实际测得

典型产物的计算机化的专家系统[3]。该系统依靠在实验

研究生物降解途径的基础上确定的生物换化规律。这些

规律承认化合物中现有的结构单位，并模拟转化产物的

形成。但可用规律的复杂性很快产生了众多预计产物（包

括某种化学品的一些从未观察到过的产物）。为了限制预

计转化产物的数量，我们确定了一系列高级规律，它们可

以确定各种可用规律中的重点。

例如，在没有规律重点情况下，该专家系统预测阿替

洛尔（一种用于减缓心率的β阻滞剂）有12种转化产物

（图1）。而当采用高级规律时，只剩下6种可能的产物。特

别是一种产物是通过实验发现的——阿替洛尔酸，它是

通过酶催化水解形成的。对于其他47种药剂和农药，在这

一过程中已知产物未损失的情况下，预计产物的数量可能

会平均减少16%[4]。

追踪转化产物  该专家系统的预测现可用来专门寻

找可能的转化产物，不管是在实验室的生物降解实验中

的转化产物，还是环境样品中的转化产物。作为一个一般

规律，只有当知道要寻找什么时，才能使用示踪分析方

法。还需要有参考标准，即用于校准分析程序的纯态目标

化合物，这样就能在环境样品中实际确定目标化合物。但

一般没有参考标准可用于预计的转化产物。为了解决这一

问题，我们研制了一种基于高分辨质谱（一种较新的技

术）的分析方法，它不需要使用参考标准（见第15页专

栏）。就所研究的3种药品物质来说，我们通过这种方法

已确定了4种前所未知的转化产物，如同该专家系统预测

的那样，这些产物是在含有污水污泥的反应器中进行的

生物降解实验中形成的（图2）。

地表水中不可忽视的量  不过，比实验室实验中形成

何种转化产物的问题更为紧要的是，水资源中实际会出

现什么产物以及它们的量。为了研究这一问题，我们也使

用了我们的联合方法。针对瑞士大量使用的以及代表不

同化学品分类的总共52种农药、杀虫剂和药品，采用该专

家系统产生了一个包括大约1 800种可能的转化产物的清

单。这些候选产物中的19种实际已在来自瑞士中型水道

的6个代表性样品中被测出。就农药而言，这些产物不仅

包括几种熟知的和经常观察到的转化产物（desethylatra-

zine或异丙甲草胺乙磺酸），而且还包括以前仅在实验室

研究中而很少或从未在环境样品中检测到的各种农药转

化产物（杀真菌剂嘧菌酯的产物以及除草剂Chloridazon、

苯嗪草酮和嗪草酮的产物）。就药品来说，所发现的转化

产物是一般知道的人类代谢物。不过，其中一些可能也部

分产自废水处理厂的生物降解，因为它们也被预计是微

生物产物。另外10种转化产物（尽管因为存在浓度较低而

未被我们的方法直接测得）还是能被检测出来的，因为这

些产物有参考标准。

总之，我们的研究表明，在瑞士地表水中，转化产物

的出现频率并未出乎意外，而且浓度也不是很高。但就所

研究的大约一半活性物质来说，发现一种或两种转化产
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采用计算机化的专家系统预测转化产物

物，所以它们必定较为稳定和可迁移。因此，转化产物作

为水资源中的外加污染物是不可忽视的，但它们很可能不

代表一种未料到比例的问题。

是对总毒性的一种相关贡献吗？ 人们常常争论这一

问题：只有当转化产物的毒性等于或大于母化合物时，它

们才是真正相关的。来自37种农药的转化产物中只有大约

30%是这种情况，已汇编了这37种农药的转化产物和母

农药的相对毒性方面的资料[5]。但由于这些转化产物一般

与母化合物混合出现，而且至少在某些情况下具有相同

作用方式，所以它们对总效应的贡献不能被忽视。

因此在我们涉及毒性效应的部分项目中，我们正在研

究如何能将关于母化合物效应的知识用于评估转化产物

的毒性。很多母化合物会对特定生物产生特定的毒性（如

与酶的相互作用或与DNA或蛋白质反应）。这意味着，它

们的毒性高于每一种化学物质通过在生物细胞膜中的累

积和干扰其功能而产生的最低（基线）毒性。化合物的基

线毒性与其亲脂性（在脂肪中的溶解度）有关，所以容易

在其结构基础上进行评估。可以预计转化产物的毒性位

于基线毒性和母化合物的特定毒性之间。因此，在转化产

物的亲脂性基础上，可以确定许多可能的有效浓度，以

EC50（研究种群中50%观察到反应时的浓度）来表示。

除草剂敌草隆及其2种主要转化产物——DCPMU和

DCPU的实例说明了这一程序（图3A）。作为一种除草剂，

敌草隆对藻类特别有效，所以进行这种生物的风险评

估。2008年春季至秋季，我们测定了大雨活动期间Murten

湖一条支流中敌草隆及其转化产物的浓度。测定结果表

明，在9月份一次降雨活动期间，转化产物明显对总浓度
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贡献50%以上（图3B中的蓝色柱）。现在就可能通过测量

浓度的系数和预测的EC50来评估它们对风险的贡献。因

此，我们计算出这一结果：当风险评估中考虑到这两种转

化产物时，假定它们也充当光合作用的特定抑制者，预计

会出现210%的高风险（橙色柱）。但如果这些转化产物丧

失了特定活性和只产生基线毒性，则风险不会大大增加

（黄色柱）。为了检验这些最大估算值和基线估算的真实

性，我们还用我们小组通过实验确定的EC50值（它表明风

险贡献增加70%）以图来表示风险贡献（绿色柱）。因此，

这一实例证明，借助于我们的方法，可以可靠地确定与环

境风险潜在有关的转化产物，而且在个别情况下，转化产

物的确会大大增加总的风险。

化学品评价应考虑转化产物  总之，我们的研究表

明，瑞士地表水中农药、杀虫剂和药品的转化产物的出现

频率并未出乎意外，而且浓度也不是很高。尽管如此，所

研究的化合物中约一半出现一种或两种产物（如敌草隆

实例所示），它们很可能会促使水资源中与化学品相关效

应的增加。难以采取用于减少转化产物输入的措施，因为

这些产物当然只在母化合物被降解时（随意的）才会形

成。另外，它们常常呈现出比母化合物更高的移动性，因

此较有效地分布于地表水和地下水中。所以在化学品评估

中考虑转化产物似乎是更为重要的。虽然农药已是这种

情况，但这类要求和特殊程序尚未被纳入工业化学品和

药品的评估。这方面的一个关键性先决条件是，应进一

步研发用于转化产物预测和用于它们环境浓度评估的模

型，以便实际应用。                                                  ○○○

图 3   （A）农药敌草隆通过微生物降解而形成的转化产物DCP-
MU和DCPU。（B）夏季末一次降雨活动期间测得的敌草隆、DCP-
MU和DCPU的浓度以及预测的和观察到的它们的风险贡献。
DCPMU和DCPU的值被换算成敌草隆的值（=100%）
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more than 50 % to the total concentration (blue bars in Fig. 3B). 
Their contribution to the risk can now be estimated via the quo-
tient of the measured concentration and the predicted EC50. We 
thus calculated that, if the two transformation products are taken 
into account in the risk assessment, a 210 % higher risk is to be 
expected (orange bars), on the assumption that they also act as 
specific inhibitors of photosynthesis. However, if the transforma-
tion products lose their specific activity and only exert baseline 
toxicity, the risk would not be significantly increased (yellow 
bars). To test the plausibility of these maximum and baseline es-
timates, we also charted the risk contribution using EC50 values 
determined experimentally by our group, which revealed a 70 % 
increase in the risk contribution (green bars). This example thus 
demonstrates that transformation products potentially relevant 
to the environmental risk can be reliably identified with the aid of 
our method, and that, in individual cases, transformation products 
may indeed substantially increase the overall risk.

Taking transformation products into account in chemicals 
assessment. Overall, our studies indicated that transformation 
products of pesticides, biocides and pharmaceuticals do not oc-
cur with unexpected frequency or in very high concentrations in 
Swiss surface waters. Even so, for around half of the compounds 
studied, one or two products were found, which – as shown by 

[1] Gilliom R.J., Barbash J.E., Crawford C.G., Hamilton P.A., 
Martin J.D., Nakagaki N., Nowell L.H., Scott J.C., Stackel-
berg P.E., Thelin G.P., Wolock D.M. (2006): The quality  
of our nation’s waters – Pesticides in the nation’s streams 
and ground water, 1992–2001. USGS Factsheet 3028, 
6 p.

[2] Kilchmann S., Reinhardt M., Schürch M., Traber D. 
(2009): Ergebnisse der Grundwasserbeobachtung 
Schweiz (NAQUA). Zustand und Entwicklung 2004–
2006. Umwelt-Zustand Nr. 0903. Bundesamt für Umwelt 
(Bafu), Bern, 144 S.

[3] University of Minnesota Pathway Prediction System, 
http://umbbd.msi.umn.edu/predict/

[4] Fenner K., Gao J.F., Kramer S., Ellis L., Wackett L. 
(2008): Data-driven extraction of relative reasoning rules 
to limit combinatorial explosion in biodegradation path-
way prediction. Bioinformatics 24, 2079–2085.

[5] Sinclair C.J., Boxall A.B.A. (2003): Assessing the ecotox-
icity of pesticide transformation products. Environmental 
Science & Technology 37, 4617–4625.

the example of diuron – may well contribute to an increase in 
chemical-related effects in water resources. Measures to reduce 
input of transformation products are difficult to adopt, as these 
products are of course formed only when the parent compound is 
degraded (as desired). In addition, they often exhibit higher mobil-
ity than the parent compound and are thus distributed relatively 
efficiently in surface and ground waters. It would therefore appear 
to be all the more important to take transformation products into 
account in the assessment of chemicals. While this is already the 
case for pesticides, such requirements and specific procedures 
have yet to be included in the assessment of industrial chemicals 
and pharmaceuticals. A key prerequisite for this is that models for 
the prediction of transformation products and for estimation of 
their environmental concentrations and effects should be further 
developed for implementation in practice. i i i

Fig. 3: (A) Formation of the transformation products DCPMU and DCPU by 
 microbial degradation of the pesticide diuron. (B) Measured concentrations 
and predicted and observed risk contributions of diuron, DCPMU and DCPU 
during a late-summer rain event. The values for DCPMU and DCPU are scaled 
to those for diuron (= 100 %).
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图 1   8种雌激素性化合物（1~8）的效应被逐一确定。当这些单个
效应被加在一起时，结果效应（ES=效应合计）大大低于这8种物
质的混合物（MIX）在生物测定中被分析时所观察到的效应。相比
之下，浓度加成（CA）的猜想产生一种类似潜势的效应（根据参考
文献［1］修改）

Marc Suter，化学家，环境
毒理学室生物分析小组组长
联合作者：Renata Behra，
Rik Eggen，Beat Fischer, 
Enrique Navarro和Holger 
Nestler

多应力的相互作用
在天然水体中，生物曝露于混合的化学品，而且还受到其他应力如温

度、紫外线辐射、寄生虫和病原菌等的影响。在Eawag，研究人员正在采用包
括改变的蛋白质表达方式在内的各种方法来评估与多应力有关的风险。

水生生物受到各种化学应力、物理应力和生物应力

的不利影响，例如污染物、增加的温度和紫外线辐射水

平、寄生虫和病原菌。迄今为止，风险评估中尚未考虑所

有这些应力的联合效应（化学品混合物所致的毒性可能

属例外），这可能会导致对化学品毒性效应的低估。为

此，Eawag现正在研发将有助改进多应力风险 评 估的

方法。

效应合计与浓度加成  典型的毒性试验确定实验室

受控条件下高浓度物质对细胞系统或模型生物产生的影

响。目的一般是确定50%的生物观察到反应时的浓度

（EC50）。对于环境风险评估来说，将EC50外推到生态水

平，即野外系统。但遗憾的是，野外遇到的情形是相当不

同的。通常，我们发现较低浓度的各种物质，但是大量化

学品。另外，这种慢性曝露并非平均分布和不变的，而是

受到空间和时间变化的支配。为了评价这类复杂的系统，

需要了解各种化学物质的作用情况以及预计会出现何种

混合效应。

图1示出了一次生物测定中8种低浓度环境激素的雌

激素性[1]。对于每一种物质来说，效应刚好位于检测限之

上，所以可以被认为是不会有什么问题 。当这些化合物的

效应被加在一起时，效应依然是低的（效应合计，图1中的

ES）。但当一种含有与以前相同浓度的这8种物质的混合

物被测试时，所观察到的反应大大高于通过效应合计所

预计的反应（图1中的MIX）。这可以通过浓度加成概念来

解释，即这些化学物质作为单一物质联合作用。所以如果

已知各种物质在生物测定中的相对效应以及通过化学分

析所确定的它们的浓度，就能计算出这种混合物的效应

（图1中的CA）。不过，只有当一种混合物中的所有组分具

有相同的作用方式（在这一实例中，雌激素受体的活化）

时，浓度加成才是可采用的。如果各种成分的作用方式不

同，就必须逐个对它们进行评估，因为它们的效应是彼

此独立的。迄今为止，浓度加成概念和独立作用概念很

少被用于风险评估。

剂量加成也遭遇多应力吗？  对化学品的曝露伴随

着其他一些应力，考虑到气候和环境变化（如温度上升

以及对紫外线辐射曝露的增加），未来这一点无疑将变

得更为重要。作为不同因素相互作用的一个实例，我们可

以考虑光合生物中活性氧物种（ROS）的产量和毒性效

应。这些包括自由基如超氧阴离子和羟基、激发纯态氧

以及分子氧化剂如过氧化氢和臭氧。它们是植物和藻类

应对污染物和物理应力（如紫外线辐射）时产生的，甚至

在正常的条件下，它们是在高的光强度下形成的。在细胞

中，ROS不仅降低酶活性，而且还诱发膜内有害的脂类过
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氧化物的生成（这类效应甚至可能会导致细胞死亡）。为

了保护它们自己，植物产生了防御机制。首先，它们产生可

消除过度能量的脂溶性类胡萝卜素和生育酚，从而抑制

ROS的产生。另外，存在有水溶性抗氧化剂，如维生素C和

谷胱甘肽，它们充当还原剂，或直接或作为过氧物酶辅助

因素使ROS失活。产生的两个关键性的问题是：当植物遭

遇外加应力（如由于除草剂）时会发生什么情况？剂量加

成原理仍然适用吗？

图2示出了光与除草剂草灭联合对绿藻Chlamydomo-
nas reinhardtii所产生的影响[2]。草灭阻碍类胡萝卜素的生

物合成，从而限制细胞预防ROS产生增加的能力。在图2A

中，要指出的第一点是，在高的光强度下，藻类生长速率

下降了50%。这是由于细胞中ROS浓度增加所致。当曝露

于作为一种外加应力的草灭时（图2B），藻类生长甚至更

慢，完全停止生长或甚至可能会死亡。在高的光强度下，

即使0.5μM的草灭也会诱发脂溶性过氧化物（图2C，LO-

OH）的产生，这种物质会损坏膜的完整性。相比之下，在

非应力的光强度条件下，没有观察到这一浓度下对生长的

影响或LOOH的产生（图2B和C）。在高的光强度和在草灭

存在的情况下，ROS 激活谷胱甘肽过氧化酶同系基因

（GPXH）（图2D），后者充当氧化应力的生物标志。谷胱

甘肽过氧化酶有助于通过减少脂溶性过氧化物的产生来

保护膜。因此，我们的研究发现表明，只有两种应力的组

合才会产生明显的反应（以一种类似于化学混合物浓度加

成的方式），而且只有当知道了基础性作用方式时，才能

了解多应力所致的影响。

水中悬垂生物对高强度紫外线辐射的适应  如果生

物或群落适应于一种应力，那么当曝露于第二种具有相

同作用方式的应力时，它们的行为就会不同于非适应生物

或群落的行为。图3提供了通过曝露于紫外线辐射获得耐

受性的很好的实例 [3]。一种生长在固体表面的藻类群

落——水中悬垂生物适应于高强度紫外线辐射（高海拔

条件）或低强度紫外线辐射（通常的低地条件）。在71天

适应之后，将水中悬垂生物群落曝露于比高山地区接受的

更高的剂量。结果发现，在未适应的水中悬垂生物中，光

合产量降至10%以下，而在适应高强度紫外线辐射的水中

悬垂生物中，光合产量最初下降，而后稳定在40%～50%

图 2   （A）不断增加的光强度对生长速率的影响。（B）不断增加的光强度和草灭浓度对生长速率的影响。生长速度1=细胞正常生长；生
长速率0=细胞生存，但不再生；负的生长速率=细胞死亡。（C和D）高的光强度和草灭浓度对脂溶性过氧化物（LOOH）的产生以及对诱发
谷胱甘肽过氧化酶同系基因（GPXH）的影响［2］

图 3   71天适应于高强度或低强度紫外线辐射的藻类群落（水中悬
垂生物）的光合产量［3］
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的水平上。虽然这一水中悬垂生物群落中的所有物种都显

示出适应高水平的曝露，但并不是都同样有效。最敏感的

物种被除去，作为结果而产生的整个群落显示出更高的耐

受性。

更为有趣的发现是：适应于高紫外线辐射的藻类群

落也更能耐受镉。这是因为镉也产生氧化应力，这导致习

惯于紫外线辐射的群落损伤较轻，因为防御机制已经被

激活。只有当知道紫外线辐射和镉具有对该藻类群落相

同的作用方式时，上述这一结果才可能得到解释。

蛋白质水平上的效应  生长速率或光合产量是描述

一种生物或一个群落总体状况的生理终点，但很少能得出

关于基础分子机制的结论。为此，更为有用的是分析基因

表达以及结果蛋白质级联或所形成的代谢物。与一般生

理终点不同，这些方法允许该系统的全球分析，从而可以

提供有关细胞内出现的所有变化的信息，以及显示作用

方式。因此，采用DNA微数列，就能将多应力的效应与无

数基因的表达分布图直接联系起来，从而深入了解被曝

露生物的复杂的报警途径和防御战略。自从有了能在很

短时间内产生大量数据的方法以来，这种全球分析就已

成为可能。

现在，蛋白质水平上的全球分析也是可能的。在这方

面，也对来自处理过的和未处理过的样品的表达分布图

进行比较，以便确定专门对单一应力或多应力反应的蛋白

质。对于蛋白质分离以及常规的双向电泳，正在越来越多

地采用二维液体色质谱联用。主要差异是，在色谱分离之

前，提取的蛋白质是被酶催消化的，而且氨基酸顺序是通

过质谱仪确定的。

在一项确定蛋白质表达的实验中，我们用除草剂百

草枯处理绿藻Chlamydomonas reinhardtii。我们证明，与

其他很多蛋白质一起，在百草枯处理过的样品中发现的

超氧歧化酶大大多于未处理过藻类。这一实例表明，蛋白

质表达分析可以提供关于作用方式的信息，由于百草枯

将电子从光系统I转向氧，从而导致超氧化物的形成。除了

超氧歧化酶之外，还确定了在应对应力方面起作用的其

他一些蛋白质，例如硫氧还蛋白-依赖过氧化物酶或光合

系统Ⅱ组分（D1和D2蛋白质）。因此，蛋白质表达的全球

分析是一个可用于研究作用方式和确定能充当曝露的生

物标志的蛋白质的有力的工具。

继除草剂和紫外线辐射实验之后，我们现在打算分

析曝露于多应力之后的蛋白质表达，希望更深入地了解毒

性机理和所产生的应力反应。这种改进的认识连同表明

对多应力曝露的标记蛋白质，将为更综合的水资源风险

评估提供一个基础。                                                ○○○

Eawag研究员Enrique Navarro在耐热有机玻璃槽前，槽中固着的
藻群落（水中悬垂生物）曝露于紫外线辐射
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in this periphyton community showed acclimatization to the 
higher level of exposure, not all were equally effective. The most 
sensitive species are eliminated and the resultant community as a 
whole shows higher tolerance.

Even more interesting is the finding that the algal community 
adapted to high ultraviolet radiation and is also more tolerant to 
cadmium. This is because cadmium also produces oxidative 
stress, which causes less damage in a community that is accus-
tomed to ultraviolet radiation, as the defence mechanisms have 
already been activated. This result is likewise only explicable if 
one knows that ultraviolet radiation and cadmium have similar 
modes of action on the algal community.

Effects at protein level. Growth rate or photosynthetic yield are 
physiological endpoints which describe the overall state of an 
organism or a community, but allow little to be concluded about 
the underlying molecular mechanisms. For this purpose, it is more 
useful to analyse gene expressions and the resulting protein cas-
cades or the metabolites formed. Unlike classical physiological 
endpoints, these methods permit a global analysis of the system, 
providing information on all the changes occurring in the cell and 
indicating modes of action. Using DNA microarrays, the effects 
of multiple stressors can thus be directly linked with expression 
profiles of thousands of genes, offering insights into the complex 
signalling pathways and defence strategies of an exposed organ-
ism. Global analyses of this kind have only been possible since 
methods became available which can generate vast amounts of 
data in a very short time.

Global analyses are now also possible at the protein level. 
Here, too, expression profiles from treated and untreated samples 
are compared in order to identify proteins that respond specifically 
to single or multiple stressors. For protein separation, as well as 
conventional two-dimensional gel electrophoresis, increasing use 
is being made of two-dimensional liquid chromatography coupled 
with mass spectrometry. The essential difference is that the 
extracted proteins are enzymatically digested prior to chromato-

graphic separation and the amino acid sequence is determined by 
mass spectrometry.

In an experiment to determine protein expression, we treated 
the green alga Chlamydomonas reinhardtii with the herbicide 
paraquat. We showed that, together with many other proteins, 
significantly more superoxide dismutase was to be found in the 
paraquat-treated sample than in the untreated algae. This example 
illustrates how analysis of protein expression can provide informa-
tion on the mode of action, as paraquat diverts electrons from 
photosystem I to oxygen, leading to the formation of superoxide. 
As well as superoxide dismutase, other proteins were identified 
which play a role in coping with stress – e. g. the thioredoxin-
dependent peroxidase, or photosystem II components (D1 and D2 
proteins). Global analysis of protein expression is thus a powerful 
tool for investigating modes of action and for identifying proteins 
that can serve as biomarkers of exposure.

Following the herbicide and ultraviolet radiation experiments, 
we now intend to analyse protein expression patterns after 
exposure to multiple stressors, in the hope of gaining deeper 
insights into toxicity mechanisms and the resulting stress re-
sponse. This improved understanding, in combination with marker 
proteins indicating exposure to multiple stressors, will provide 
the basis for a more comprehensive risk assessment for water 
resources. i i i

[1] Silva E., Rajapakse N., Kortenkamp A. (2002): Some-
thing from “nothing” – Eight weak estrogenic chemicals 
 combined at concentrations below NOECs produce 
 significant mixture effects. Environmental Science & 
Technology 36, 1751–1756.

[2] Fischer B.B., Krieger-Liszkay A., Hidq E., Snyrychova I., 
Wiesendanger M., Eggen R.I.L. (2008): Role of singlet 
oxygen in chloroplast to nucleus retrograde signaling  
in Chlamydomonas reinhardtii. FEBS Letters 581, 5555–
5560.

[3] Navarro E., Robinson C.T., Wagner B., Behra R. (2008): 
Increased tolerance to UVR and co-tolerance to cadmium 
in UVR acclimatized freshwater periphyton. Limnology & 
Oceanography 53, 1149–1158.

Eawag researcher Enrique Navarro at the Plexiglas channels in which sessile 
algal communities (periphyton) are exposed to ultraviolet radiation.
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工程纳米粒子

工程纳米粒子是指用纳米技术生产的直径为100 nm或以下的固体粒子（1nm=1 mm的百万分之一），
它们具有各种各样的形式。它们可能包括金属或金属氧化物（无机的，如银或二氧化钛纳米粒子）或碳
（有机纳米粒子）。它们可能形状不同（管形、球形、圆片形、纤维）和表面特性不同（未处理的或化学改
性的）。根据不同条件，它们可能作为单独粒子出现或作为悬浮液中的组合体出现。人造粒子呈现出新型
的机械特性、电子特性、化学特性或光学特性，这些是由于它们高的表面体积比所致，这些特性使得它
们理想地适合于各种科学、医学、工业和商业应用。市场上已可买到800多种纳米技术产品。例如，这些
包括防水织物、吸收紫外线的防晒霜、抗菌化妆品、除臭剂和牙膏以及能给予表面自净、抗微生物或抗
刮涂层的涂料和油漆。使用最为广泛的纳米材料之一是银[2]。不过，常常不知道产品中是否含有盐形态
的银（如硝酸银或氯化银）还是含有工程银纳米粒子。

Renata  Behra，生物化学
家，环境毒理室藻类群落与
种群组组长
联合作者：Ralf Kägi, En-
rique Navarro, Michael 
Burkhardt, Laura Sigg

工程纳米粒子的影响
由于纳米粒子已被广泛使用，所以它们最终很可能会进入环境。这一点

现已首次被Eawag的研究所证明，这些研究还表明工程纳米粒子会如何对
水生生物产生毒性效应。

纳米粒子存在于越来越多的产品中，因而它们很可

能也会被释放入水生环境。这可能会出现在生产、使用或

处置过程中，直接（如因事故所致）或通过废水。虽然与

天然粒子相比，环境中的工程纳米粒子的比例依然较

低[1]，但仍需要评估其环境风险。这不仅要求分析系统能

定量化，而且还要求关于输入途径、数量以及工程纳米粒

子在天然水体中的归宿和毒性的信息。现已公布了描述纳

米粒子对水生生物的不利影响的研究结果；但总的说来，

这一领域的知识还很缺乏。这一情况被范围极广的工程

纳米粒子的存在弄得更为复杂了，纳米粒子的化学特性、

物理特性和形态特性是不同的（见专栏“工程纳米粒

子”）。由于纳米粒子会影响粒子的生物可得性以及毒性

机理，所以在努力了解纳米粒子如何作用于生物的过程中

显然需要考虑这些特性。因此，Eawag目前正在进行工程

纳米粒子释放和毒性方面的研究，并研制用于其表征和

水生系统中检测的分析方法。

释放自立面的二氧化钛钠米粒子  最终认定一种不同

的粒子（石棉纤维）的有害影响差不多花了100年。如今，

瑞士、欧盟和其他很多国家禁止使用石棉。为了避免纳米

粒子出现类似情景，必须在早期阶段评估这些粒子的释

放程序。现在人们一般都同意这一看法：纳米粒子的确迟

早会终止于环境中，但迄今为止这一点尚未得到特别证

明。不过，如果我们要想能够预测未来不同环境部分（大

气、水、土壤）中纳米粒子浓度的话，那么，这类数据是必

不可少的。

所以在一个初步的实例研究中，研究了来自建筑物立

面的增白涂料的浸出[3]。这些二氧化钛（TiO2）工程粒子

具有各种粒径，可以用Gaussian分布来描述。TiO2粒子的

平均粒径约为150 nm（基于总数），但大约10%属于纳米

粒子范畴（＜100 nm）。由于它们是球形，所以很容易将这

种增白涂料与天然（地球成因的）的TiO2粒子区分开来。

在这项研究中，分析了立面、立面径流和城市雨水径流
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银的生态毒性

长期以来，人们一直知道银（Ag）具有

抗微生物效应：早在19世纪，这种金属就已

被用作抗菌素，人们甚至更早就知道饮用水

在银器皿中保存会更好。银被用作消毒剂是

基于：它对很多细菌具有毒性，但对人类的毒

性较低。对于各种水生生物来说，银也属毒性

最大的金属之列。它是持久的，而且在水中的

浓度较高，它会累积在沉积物中和生物体内。

如同其他金属一样，银的毒性取决于银离子

（Ag+）的生物可得性，这又会受到实验介质

或水化学成分的影响。络合剂的存在可以降

低银离子的毒性效应，但与此同时，银的毒性

显然主要基于其对硫氢基团、氨基团和磷酸

盐基团的强烈亲合力，这导致生物生成具有

各种生物分子的络合物。

（排入接受水体）中的工程TiO2纳米粒子。图1A示出了一

种新立面，其中的单个TiO2粒子作为亮点清晰可辨。立面

径流中也发现了非常类似的粒子（图1B）。同样也在城市

径流中检测到相同粒径和形状的粒子（图1C），这表明它

们主要来自这些立面。从（生态）毒理学观点看，增白涂料

不会产生重大问题，但它们很适合作为一种用于评估纳

米粒子从城市地区迁移到水生环境的模型物质。可以猜

想其他纳米粒子的行为将会类似于TiO2粒子。

来自立面的银纳米粒子也存在于水中   就生态毒理

学来说要紧得多的是工程银纳米粒子（见专栏：“银的生

态毒性”），它们也用于诸如立面涂料。工程银纳米粒子

包括金属的不带电的银原子，虽然粒子表面可能也会被

无机物质或有机物质所改变。结果，它们获得了一个正的

或负的电荷，它可以防止这些粒子聚积。在一个模拟箱中

初步研究了来自立面的工程银纳米粒子的浸出，在该箱

中，立面曝露于受控条件下的雨和阳光。立面径流的显微

镜分析表明，粒径为5~10 nm的银纳米粒子的确是自该立

面浸出的。与这些箱实验一起，将一个模型屋上的相同涂

料曝露于天然风化。有趣的是，初步结果表明，该模型屋

释放出的银钠米粒子的量更大，尽管模拟箱中的条件严

酷得多，而且所用的水也多得多。因此很显然，像TiO2粒

子这样的银纳米粒子会进入天然水体。但银纳米粒子在

水生环境中会产生什么样的效应呢？

银纳米粒子的毒性部分是由于银离子所致   所开展

的另一项实例研究是调查工程银纳米粒子对模型绿藻

图 1   立面（A）、立面径流（B）和排入接受水体的城市雨水径流（C）中的二氧化钛纳米粒子

Chlamydomonas reinhardtii光工程活性的影响[4]。为此，

我们使用了平均粒径为25 nm的金属碳酸盐包裹的银粒子

悬浮液（图2）。因为金属银粒子是用银离子（Ag+）生产

的，所以这种悬浮液中已经存在有少量银离子残留（在我

们的实例中约为1%）。在我们的生态毒理学实验中，我们

旨在弄清这种粒子悬浮液是否会对光合作用产生有毒影

响，如果会，那么这种毒性是由银离子所致（见专栏：“银

的生态毒性”）还是由纳米粒子本身所致。

藻类被曝露于银纳米粒子悬浮液1小时或2小时。另

外，为了直接比较这些粒子和银离子的效应，进行了带有



24 Eawag 新闻  第67期

聚焦：人为微污染物

AgNO3, 1 h
AgNO3, 2  h
AgNP, 1  h
AgNP, 2  h

AgNO3, 1 h
AgNO3, 2  h
AgNP, 1  h
AgNP, 2  h光

合
产

量

AgNO3 和 AgNP (nM/L)

0

20

40

60

80

100

120

10 –4 10 –3 10 –1 10 510 410 310 2101
Ag + (nM/L)

A

光
合

产
量

0

20

40

60

80

100

120

10 –4 10 –3 10 –1 10 510 410 310 2101

B

50 nm

硝酸银溶液的实验。实验表明，当总的银浓度上升时，藻

类光合作用越来越受到抑制，而且硝酸银比银纳米粒子

的毒性更大（图3A）。为了区分这些粒子的效应和银离子

的效应，反复进行了存在有半胱氨酸的实验。这种氨基酸

与银离子形成强络合物，所以此后银离子不再能被藻类

所用了。在这种情况下，当存在过多半胱氨酸时，银纳米

粒子悬浮液的毒性效应会被完全消除，即这种粒子悬浮

液的毒性必须基于银离子的效应之上。

令人吃惊的是，当画出纳米粒子和硝酸银的毒性随

银离子浓度而变的曲线时（图3B），这一点变得很明显：

银纳米粒子的毒性比硝酸银更大。不过，由于浓度太低，

所以这种效应无法完全通过粒子悬浮液中存在的银离子

来解释。必定还涉及其他一些过程。一个符合逻辑的解释

是，通过与藻类接触，银纳米粒子释放出量更大的银离

子。由于我们仅研究光合活动方面的毒性，所以我们无法

排除这种可能性：纳米粒子也进入了藻类，从而激发了额

外的毒性机制。我们目前正在研究这种假设，暂时性研究

结果表明，银纳米粒子的确被藻细胞所吸收。

要避免纳米粒子的环境释放！ 我们的发现证实，纳

米粒子被释放入环境，相关的生态毒理风险并未被低估。

这不仅适合于水生系统，而且也适合于陆地系统。需要进

一步的研究，也包括其他纳米粒子。另外，需要研发用于

检测纳米粒子和用于评估毒性的标准方法（见第38页关

于生态毒理学中心的文章）。

制造商应承诺合理使用纳米粒子。教育消费者也是

重要的，首先，通过一致的标记（目前，产品成分常常是不

清楚的）以及特殊的处理说明，还可以通过告知消费者关

于潜在健康风险和环境风险的相关信息。首要目标应是

防止纳米粒子在环境中扩散。                                 ○○○

感谢Eawag的同事N. Odzak, F. Piccapietra, I. Szivak和B. 

Wagner。

图 2   用于我们研究的工程银纳
米粒子的透射电子显微照片

现实条件下的研究：用于确定来自立面的纳米粒子释放的实验屋

图 3   随总的（=金属的+离子的）银浓度（A）和仅银离子浓度（B）而变的、银纳米粒子（NP）和硝
酸银溶液对绿藻Chlamydomonas reinhardtii所产生的毒性效应
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In focus: Anthropogenic micropollutants

nanoparticles (Fig. 3A). To separate the effects of the particles 
from those of the silver ions, the experiments were repeated 
in the presence of cysteine. This amino acid forms strong com-
plexes with silver ions, so that the ions are subsequently no 
longer available to the algae. In this case, the toxic effects of the 
silver nanoparticle suspension were completely abolished in the 
presence of an excess of cysteine – i. e. the toxicity of the particle 
suspension must be based on the effects of the silver ions.

Surprisingly, if the toxicity of the nanoparticles and silver 
nitrate is plotted as a function of the silver ion concentration 
(Fig. 3B), it becomes apparent that silver nanoparticles are more 
toxic than silver nitrate. However, this effect cannot be wholly ex-
plained by the silver ions present in the particle suspension, as the 
concentration is too low. Other processes must also be involved. 
One logical explanation is that, through contact with the algae, 

the silver nanoparticles release larger quantities of silver ions. As 
we studied toxicity solely in terms of photosynthetic activity, we 
cannot exclude the possibility that nanoparticles also enter the 
algae, triggering additional toxic mechanisms. We are currently 
investigating this hypothesis, and provisional findings indicate that 
silver nanoparticles are indeed taken up by algal cells.

Environmental releases of nanoparticles to be avoided! Our 
findings confirm that nanoparticles are released into the environ-
ment, and that the associated ecotoxicological risks are not to 
be underestimated. This applies not only for aquatic but also for 
terrestrial systems. Further studies are required, also covering 
other nanomaterials. In addition, standard methods need to be de-
veloped for the detection of nanoparticles and for the assessment 
of toxicity (cf. the article on the Ecotox Centre on p. 38).

Manufacturers should commit themselves to sensible use of 
nanoparticles. It is also important to educate consumers – firstly, 
through consistent labelling (at present, the composition of prod-
ucts is frequently unclear) and specific instructions on handling, 
and also by informing consumer associations about potential 
health and environmental risks. The priority goal should be to 
prevent nanoparticles spreading in the environment. i i i

We are grateful to our Eawag colleagues N. Odzak, F. Piccapietra, I. Szivak and 
B. Wagner.

[1] Kaegi R., Sinnet B. (2009): Nanoparticles in drinking 
 water. Eawag News 66, 7–9.

[2] www.nanotechproject.org
[3] Kaegi R., Ulrich A., Sinnet B., Vonbank R., Wichser A., 

Zuleeg S., Simmler H., Brunner S., Vonmont H., Burk-
hardt M., Boller M. (2008): Synthetic TiO2-nanoparticle 
emission from exterior facades into the aquatic environ-
ment. Environmental Pollution 156, 233–239.

[4] Navarro E., Piccapietra F., Wagner B., Kägi R., Odzak N., 
Sigg L., Behra R. (2008): Toxicity of silver nanoparticles 
to Chlamydomonas reinhardtii. Environmental Science & 
Technology 42, 8959–8964.
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Fig. 2: Transmission electron 
 micrograph of the engineered silver 
 nanoparticles used in our study.

Fig. 3: Toxic effects of silver nanoparticles (NP) and a silver nitrate solution on photosynthetic activity in the green 
alga Chlamydomonas reinhardtii plotted as a function of the total (= metallic + ionic) silver concentration (A) and the 
silver ion concentration alone (B).

50 nm

Research under real conditions: the experimental house used to determine the 
release of nanoparticles from facades.
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Christian Abegglen，环境
工程师，过程工程室博士后
联合作者：Adriano Joss和
Hansruedi Siegrist去除微污染物：废水处理方法

很多情况下，微污染物在废水处理厂仅被部分去除。剩余部分连同转化
产物一起随处理过的出水进入接受水体。现代过程工程能提供什么样的选
择方法来提高去除性能呢？

近年来，已在瑞士的不同湖泊和河流中检测到有机

微污染物，例如药品残留或激素[1]。它们主要通过生活废

水进入地表水体，而且并不令人吃惊的是，废水处理厂已

被认定是这些物质的主要来源。这是因为现有废水处理

厂未被设计来去除这类物质，而是为了减少固体、有机物

质和营养物的输入。尽管如此，现代废水处理厂可以通

过活性污泥吸附或通过生物降解转化去除大部分微污

染物[2]。不过，残留药品、激素或其他微污染物仍会导致

水生生态系统出现问题。最大限度减少有机微污染物对

地表水体的输入的一种方法是，在废水处理厂中结合一

种外加的处理工序。

现有什么样的选择方法？  一种能被用来更新废水

处理厂的外加工艺过程需要满足各种要求：

►广阔的作用范围：它必须能够使各种成问题的物

质大部分被去除。

►无成问题的副产物：在这一外加工序中必须避免

形成有毒的或成问题的产物。

►容易使用：它必须是易于操作的，而且不需要专业

人员。

►成本/收益比：资源（材料、能源、人员、费用）的使

用必须是合理的，而且能提供合适的收益。

实际上，现有许多方法能够有效地去除微污染物。

其中一些已经用于饮用水处理，虽然废水处理的要求明

显不同：

►本底污染：处理过的废水的有机物质浓度大约比

饮用水高5~50倍。微污染物占这一总数的不到1%，即99%

以上是“无害的”天然物质。与此同时，这些天然物质影

图 1   臭氧化（A）、粉状活性炭吸附（B）和纳滤（C）工艺过程流程
图。还有其他一些方法（尤其是活性炭）

响考虑中方法的有效性，因此常常导致效率降低和成本

增加。

►流入量不同：所要处理的废水的量和成分可能极

为不同（相差10倍），该过程必须能对这类波动做出适当

的反应。

当所有这些方面都得到考虑时，3种方法作为高级废

水处理合适的候选方法显现出来：臭氧化、粉状活性炭

吸附以及“致密膜”技术（尤其是纳滤）。Eawag 各室正

在从不同角度更仔细地研究这些方法。
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         下游臭氧化或PAC吸附的能源消耗和费用总览。除另有说明
外，这些数值包括砂滤。主要能源代表总的能源消耗，包括所需作
用物（氧、PAC）的生产与运输。给出了小型（＜15 000 PE=人口当
量）和大型（＞100 000 PE）废水处理厂（WWTP）的费用，它们包
括投资费用和运行费用[4]

单   位 臭氧化 PAC

WWTP额外的能源消耗（无砂滤） kWh/m3 0.05 ~0.15 < 0.005

WWTP额外的能源消耗 kWh/m3 0.1~0.2 0.05

WWTP能源消耗增加  % 20 ~50 10 ~20

主要能源 kWh/m3 0.3 ~0.5 0.4 ~0.7

费用小 WWTP < 15 000 PE 瑞士法郎/m3 0.32~0.36* 0.42~0.47*

费用小 WWTP > 15 000 PE 瑞士法郎/
PE/年

32~36 42~47

费用大 WWTP > 100 000 PE 瑞士法郎/m3 0.09~0.11* 0.15 ~0.20

费用大 WWTP > 100 000 PE 瑞士法郎/
PE/年

10 ~15 15 ~20

*平均废水量/PE:100 m3/年

图 2  3种工艺过程对选定的微污染物的去除率。Eawag收集的这
些数据可用于下列操作条件：臭氧化—剂量为0.6 g O3/g溶解有机
碳（Regensdorf）；粉状活性炭—剂量为10 mg PAC/L（Eawag中
试装置）；纳滤—Dow Filmtec NF90膜在5 bar下运行（Eawag中
试装置）

臭氧化：能大规模进行  作为“微污染物战略”项目

的一部分，Eawag现已密切参与Regensdorf厂处理过的废

水的大规模臭氧化研究[3]。臭氧具有强氧化作用，即很多

物质会被其攻击和转化。由于臭氧是高度不稳定的，所以

必须在应用现场（在一个能量集中的过程中）通过干空气

或液体氧产生。它以气态形式被加入废水流，然后必须有

足够的时间供其与废水组分进行反应（图1A）。所需的臭

氧量取决于各种参数，例如本底溶解有机物、废水pH和

碱性的水平以及所需的去除性能（见第28页Juliane Hol-

lender的文章）。即便用较低剂量的臭氧也能大大降低很

多有机微污染物的浓度（见第29页图1）。

臭氧化的一个问题是，目标化合物一般没有被完全

矿化，而仅是被转化，所以结果可能会产生更为有害的物

质。因此，Regensdorf的经验表明，臭氧化之后，需要有一

个外加的工序（如砂滤）来破坏活性氧化产物。

不过，除了去除微污染物之外，臭氧不仅减少微生物

数目，而且还可减少气味、颜色和泡沫。因为臭氧是一种

强刺激物，所以在运行时也需要有安全措施来保护员工。

不过，在Regensdorf试验研究中，已证明废水处理厂的臭

氧应用在技术上和操作上都是可行的。与此同时，相关的

能源消耗和费用增加10%～20%，虽然这些数字取决于各

种因素，包括装置的规模（见表）。

粉状活性炭吸附：有效，但缓慢  正在Eawag小型试

验装置中研究用粉状活性炭（PAC）的处理（也作为“微污

染物战略”项目的一部分）。在这一过程中，PAC（粒径为

10~50μm）被加入废水。由于巨大的表面积（1000 m2/g）

和其他特殊化学特性（例如电荷分子的排列），很多物质

吸附到这些粒子上。活性炭吸附是一种用于去除众多微

污染物的非常有希望的方法（图2）：在剂量为10~20 mg 

PAC/L的情况下，处理过的废水中很多（但不是全部）物

质的去除率达到80%以上。与臭氧化相比，活性炭吸附是

一种缓慢的过程。对于很多物质来说，只有在数小时之后

才达到平衡浓度。促进和使这一吸附过程最佳化的一种

方法是使这种炭循环，这样（如与活性污泥一起）它在该

系统中持留的时间就可以比水更长（图1B）。PAC处理的

一般性困难在于活性炭与水的分离。有各种选择方案：它

可以通过沉淀（必须要使用沉淀剂）或通过（膜）过滤

（需要额外的能源）来完成。在沉淀的情况下，需要有一

个下游砂滤器来拦截尚未被去除的炭。然后，将这种用过

的炭焚烧，因此，吸附的有机物质被彻底矿化。

提高活性炭吸附效果的另一种方法可能是，将这种

炭重复用于处理厂的生物工序。由于活性炭通常只用于生

物工序之后（即当污染物浓度已经很低时），所以其表面

仅部分截荷，其全部净化潜力没有被有效开发。当炭被重

复用于生物工序时（那里的污染物浓度较高），出现了额

外的负荷。Eawag目前正在研究这一方法，但尚不清楚活

性炭是否会对活性污泥中的降解过程产生不利影响以及



聚焦：人为微污染物

27Eawag 新闻  第67期

是否能实现重大收益。采用这种装置时，可能要从带有活

性污泥的系统中不断去除这种炭。

处理厂活性炭吸附所需的额外能源量是低的。但由

于活性炭生产是高耗能的，所以其主要能源消耗量要高

于臭氧化（表）。估算的费用也稍高于臭氧化，这大部分取

决于粉状活性炭的费用（未来可能大增）。

致密膜：受到水压力地区的一种选择   致密膜（如被

用于纳滤和反渗透）是用一种透水性要比溶解物质高得

多的材料制成的，可以全部截留颗粒。因此，在5～40 bar运

行压力下，可以通过富含溶解物质和颗粒物的进水获得较

纯净的水（图1C）。在生物处理之后，废水一般在穿过过

滤器组件之前，必须经过预过滤（微滤），而且要增压。将

废水循环数次，以便增加穿越膜的流速，冲洗掉沉积物，

从而减缓滤饼的形成。根据废水的组成和膜的类型，可能

还需要通过调节（即添加化学品）来防止沉淀和膜污染。

即便如此，膜仍需要定期化学清洁。

被膜拦截的浓缩物被称为截留物，而处理过的水称

为 透 过 物 。产 量（即 透 过 物 / 废 水 之 比）一 般 为

75%～80%。因此，20%～25%的废水（以污染的截留物形

式）必须得到进一步的处理和处置。另外，能源需求（由

于高的运行压力）和费用都大大高于臭氧化或PAC吸附。

所需的能源估计为1~2 kWh/m3。鉴于能源和费用考虑以

及缺乏截留物的处置方法，致密膜技术似乎不适合于瑞

士的城市废水处理。但在饮用水直接或间接通过处理过

的废水制备的缺水地区，这些技术（尤其是纳滤）肯定是

要考虑的一种选择。

外加的处理工序：重要但不充分   如果要想减少城

市废水中有机微污染物对瑞士地表水体的输入，那么，臭

氧化和PAC吸附就是特别合适的选择。它们能去除大部

分这些污染物。虽然臭氧化在费用方面更好些，但微污染

物仅仅是被转化，而不是被完全截留。采用PAC工艺过

程，这些物质最终附着于炭表面。然后残留炭（与残留污

泥一起）必须脱水、干燥和焚烧。关于能源消耗，这两种

方法差不多，虽然就臭氧化来说，能源需求主要是处理厂

本身产生的，而粉状活性炭生产则需要大量能源。因此，

就目前的认知状态来说，这两种方法的合适程度大致

相当。

不过，处理厂并不是来自城市排水系统的微污染物

的仅有源头。这些物质还通过地表径流、混合下水道流或

渗漏的下水道进入天然水体。输入途径包括农业、工业排

放和其他扩散源（见第8页Irene Wittmer的文章）。可以通

过废水处理厂外加的处理工序大大减少对地表水体的微

污染物输入（但不是完全去除）。所以不可能仅通过采取

管道终端措施来解决瑞士水体中的微污染物问题（虽然

可以大大减轻这一问题）。应该继续将源头措施（如至关

重要的化学品的替换，减少消耗量）作为首选。    ○○○

感谢Marc Böhler 和Bettina Sterkele（过程工程室）以及Mi-

chael Schärer（FOEN）。
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esses in activated sludge and whether a significant benefit can 
be achieved. With this set-up, the carbon would be continuously 
 removed from the system with the activated sludge.

The additional energy required for activated carbon adsorp-
tion at the treatment plant is low. However, as the production of 
activated carbon is highly energy-intensive, primary energy con-
sumption is higher than with ozonation (Table). The costs are also 
estimated to be slightly higher than for ozonation and are largely 
dependent on the costs of powdered activated carbon (likely to 
rise sharply in the future).

Dense membranes: an option for water-stressed areas. Dense 
membranes (as used in nanofiltration and reverse osmosis) are 
made of a material that is much more permeable to water than 
to dissolved substances, while particles are fully retained. At an 
operating pressure of 5 – 40 bar, relatively pure water can thus 
be obtained from feed water rich in dissolved substances and 
particles (Fig. 1C). After biological treatment, the wastewater 
generally has to be prefiltered (microfiltration) and the pressure 
boosted before it passes through the filter modules. The water 
is circulated several times so as to increase the flow rate across 
the membrane, wash away deposits and thus slow down the 
formation of a cake layer. Depending on the composition of the 
wastewater and the type of membrane, conditioning – i. e. the  
addition of chemicals – will also be needed to prevent precipita-
tion and membrane fouling. Even so, membranes will require 
regular chemical cleaning.

The concentrate held back by the membrane is known as the 
retentate, while the treated water is known as the permeate. The 
yield, i. e. the permeate/wastewater ratio, typically lies between 
75 % and 80 %. Consequently, between 20 % and 25 % of the 
wastewater – in the form of contaminated retentate – has to be 
further treated and disposed of. In addition, both the energy re-
quirements (due to the high operating pressure) and the costs 
are substantially higher than with ozonation or PAC adsorption. 
The energy required is estimated at 1–2 kWh/m3. Given the en-
ergy and cost considerations and the lack of disposal options for 
the retentate, dense membrane technologies do not appear to 
be suitable for municipal wastewater treatment in Switzerland. 
However, in areas of water scarcity, where drinking water is to 
be prepared directly or indirectly from treated wastewater, these 
technologies – especially nanofiltration – are certainly an option to 
be considered.

Additional treatment steps: important, but not sufficient. 
If input of organic micropollutants from municipal wastewater to 
surface waters are to be reduced in Switzerland, ozonation and 
PAC adsorption are particularly suitable options. They make it pos-
sible to remove a substantial proportion of these contaminants. 
While ozonation performs somewhat better in terms of costs, the 
micropollutants are merely transformed rather than being fully 
retained. With the PAC process, the substances end up bound to 
the surface of the carbon. The residual carbon (together with the 
residual sludge) then has to be dewatered, dried and incinerated. 
With regard to energy consumption, the two methods are compa-

rable, although in the case of ozonation the energy requirement 
mainly arises at the treatment plant itself, whereas large amounts 
of energy are required for the production of powdered activated 
carbon. In the current state of knowledge, the two processes are 
thus about equally well suited.

However, treatment plants are not the only sources of micro-
pollutants from urban drainage systems. These substances also 
enter natural waters via surface runoff, combined sewer over-
flows or leaking sewers. Input pathways also include agriculture, 
industrial emissions and other diffuse sources (see the article by 
Irene Wittmer on p. 8). Input of micropollutants to surface waters 
can be substantially reduced, but not wholly eliminated, by means 
of additional treatment steps at WWTPs. The problem of micropo-
llutants in Swiss waters, therefore, cannot be solved – even if it 
is considerably alleviated – merely by adopting end-of-pipe meas-
ures. At-source measures (e. g. replacement of critical chemicals, 
reduced consumption) should continue to be pursued as the top 
priority.

We are grateful to Marc Böhler and Bettina Sterkele (Process Engineering) and 
to Michael Schärer (FOEN).
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在Regensdorf 的 Wüeri 废水处理厂臭氧化中试研究中测定的参
数

参  数 试验物质/检定法 功能/指标物质/毒性终点

废水处理厂一般
参数

化学需氧量和生物需氧量

非溶解物质，DOC, 氮物种
废水处理厂特性说明

微污染物

►	具有连续输入的53种物质

►	生物活性物质

►	外加的180种物质

►	臭氧化的反应产物

药品、杀虫剂 
雌激素（雌酮）

广谱

亚硝胺、溴酸盐

毒性（基于作用
方式的检定）

►	生物发光测定法

►	藻类联合测定法
 
 

►	酵母雌激素筛分法

►	乙酰胆碱酯酶抑制

►	umuC测定法

非特定毒性

非特定（生长抑制）和特定

（光合抑制）毒性

雌激素效应

神经毒性效应

遗传毒性效应

Juliane Hollender，
化学家，环境化学室负责人
联合作者：Beate Escher去除微污染物：效率评估

目前正在考虑使废水处理厂升级换代的各种方法，以便提高去除微污
染物的能力。但可以用什么样的化学指标和生物指标来评估外加处理工序的
效果呢？

要在废水处理厂去除微污染物，仅仅安装合适的系

统（见第25页Christian Abegglen的文章）是不够的，需要

评估它们的效果和不足，以便使这些工艺过程最佳化。就

废水处理厂来说，需要确定能被用来评估外加处理工序

效率的化学和生物测定方法。迄今为止，各种物质或选择

的生物效应一直是按一种较随意的方式来测定的。因此，

我们的目的是，提出一套能为未来处理性能评价提供有

意义的结果的、节省成本的一般性评估方法。我们的工作

是Regensdorf的Wüeri废水处理厂后接砂滤的臭氧化中试

研究的一部分[1]。与此同时，我们的研究旨在评估外加臭

氧化工序的去除效率。

大的参数范围   在确定所要评估的参数的过程中，

我们采用的方法是，以大范围的测量开始，然后在积累的

经验基础上，将它们缩小用于未来的评价（表）。所以，除

了废水处理厂的一般参数之外，我们首先确定为数众多

的微污染物如药品和杀虫剂的浓度，这些微污染物通过

废水不断进入废水处理厂，它们的负荷受到新安装处理工

艺过程的影响。我们还研究了臭氧化的两种副产物——亚

硝胺和溴酸盐的生成。其次，我们采用各种生物测定 来

确定 水中所 含微污染物的一般 毒性和特定毒性 [2~3]。

这不仅能了解微污染物总体污染的减少情况，而且还能确

定特定的特别有问题的效应，如雌激素性、神经毒性和遗

传毒性。

由于臭氧化，Furtbach 河的微污染物减少  最初，我

们总共研究了53种指标物质。基于它们的极性，这些物质

主要存在于水相中，它们在废水处理厂中是高度持留的，

在某些情况下，它们已被证明是生物活性的。选择了一些

以不同速率被臭氧化的物质（由于它们不同的官能团所

致）。氧化程度取决于物质与臭氧化发的反应以及取决于

可用于氧化以及不与废水的其他组分反应的臭氧剂量

（图1）。除了臭氧本身之外，不断产生的OH基作为氧化剂

也起重要作用。它们是特效不如臭氧的氧化剂，而且一般

呈现出对与微污染物的反应的极高常数。因此，尽管它们

的寿命短和浓度低，但它们可能会明显促进某种微污染

物的氧化。这尤其适应于那些缺乏与高选择性臭氧高度

反应性的微污染物。

中等臭氧剂量（0.6 g O3/g溶解氧（DOC））导致在废水

处理厂出水中定量极限之上测出物质数的大减。所研究

的53种物质中，只有16种物质的浓度高于15 ng/L。就对臭氧

更具有抗拒性的物质（如2甲4氯丙酸、苯并三唑和阿替洛
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图 1  臭氧剂量对臭氧化工序中选出的持久性微污染物去除的影响

图 2   安装臭氧化系统前后，Furtbach河废水处理厂上游和下游干
旱天气水质的比较。用于臭氧化工序的臭氧剂量为0.62±0.05 g臭
氧/g DOC

尔）来说，浓度被明显降低。所研究的抗生素被完全去

除，但对比剂仅部分被去除。在生物工序之后，雌激素的

浓度仅为6 ng/L以下，通过中等剂量的臭氧即可完全将其去

除（检测极限为0.1~2.5 ng/L）。这与基于酵母雌激素筛分

（YES）的生态毒理学分析相吻合，这表明雌激素活性大

大降低（见下文）。

为了全面了解臭氧化期间更大范围微污染物的行为，

扩大筛分（使用高分辨质谱仪）以包括大约180种附加物

质。所研究的化合物范围包括农药、农药转化产物、杀虫

剂、抗腐蚀剂、药物及其代谢物和食品添加剂，所有这些

物质都是在瑞士或欧盟被大量使用的，因此可能会存在

于环境中。

这180种物质中，虽然在二级出水中检测出25种浓度

高于15 ng/L的物质，但多数这些物质在中等臭氧剂量的臭

氧化过程中被有效去除了。属于不太好去除的物质有人造

甜味剂三氯蔗糖以及抗癫痫药物左乙拉西坦。

因此，增加的处理工序大大改善了Furtbach河的水质

（图2）。由于臭氧化的结果，Furtbach河来自废水处理厂

的微污染物输入减少了70%。该河的微污染物输入总共

减少27 kg/年，其中，苯并三氮唑7.5 kg，阿替洛尔2.6 kg，

双氯芬酸2. 4 kg，氯丙酸1.3 kg以及卡马西平1.1 kg。

亚硝胺和溴酸盐：是臭氧化成问题的副产物吗？  人

们已知道，在臭氧化过程中，可能会通过有机氮化合物形

成致癌的亚硝胺以及通过溴化物生成溴酸盐。为此，在该

废水处理厂研究了8种亚硝基化合物的浓度。在所控制检

测的这些亚硝胺中，3种的浓度在大约1 ng/L检测限以下，

其余则在低的ng/L范围内，在臭氧化期间，生成了大量

NDMA（5~15 ng/L），但在随后的砂滤工序中，平均有50%

被再次去除。

迄今为止，没有普遍接受的地表水、地下水或饮用水

的亚硝胺极限值。在毒理学数据基础上，与百万分之一生

存期癌症风险相关的饮用水中的NDMA浓度为0.7 ng/L

（EPA，IRIS数据库）。但与此同时，依据食品组成，大量

亚硝胺也会在体内形成，并在尿中被排泄[4]。

Wüeri处理厂废水中的溴化物浓度属城市废水的典

型浓度，在干旱气象条件下，臭氧工序后为≤30μg/L。在

臭氧反应器中不同点采集的样品显示，即便在1.2 g臭氧/g 

DOC臭氧剂量下，也未超过所规定的饮用水中10μg/L的

溴酸盐极限。

总之，可以说，在城市废水的臭氧化期间生成了亚硝

胺和溴酸盐。但这些成问题的产物的浓度很低，因此不会

产生任何问题；但不管怎么说，在针对不同组分的废水

时，它们应再次得到评估。

臭氧化降低的毒性  毒性试验也证明了这一事实：包

括砂滤的臭氧化改善了废水处理厂的处理性能（图3）[2,3]。

当臭氧剂量增加时，所研究的水的毒性被降低。因此，通
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1.16 0.79 ± 0.02 0.62 ± 0.05 0.40 ± 0.06
臭氧剂量（g臭氧/g DOC）

过生物发光和藻类生长抑制试验，发现非特定毒性下降了

40%～80%。另外，特定毒性效应也被降低了：例如由阿特

拉津引发的光合作用抑制（藻类混合测定法）下降了

70%～90%，由二嗪农一类农药引起的神经毒性（乙酰胆

碱酯酶抑制）减少了60%～80%。

在臭氧化之前，YES测定显示了水中超过1ng/L雌二

醇当量（该浓度被建议作为雌激素的作用方式和基于生

物测定的极限值）的浓度。臭氧化使雌激素效应降低了

95%以上，这与痕量分析的结果非常吻合。甚至可能值得

考虑这一点：用于雌激素性物质的费钱的痕量分析是否

无法被一种敏感的和不昂贵的生物测定方法所取代。

所有来自一级澄清池的样品都显示出明显的遗传毒

性，虽然这些样品都必须被高度浓缩。尽管这一效应在生

物工序已被减少，但它只是在臭氧化之后才几乎完全消失

的。这也 表明，臭氧化不会导致大量遗传毒性物质的

生成。

除了这些集中于微污染物的试验组之外，作为欧盟

项目Neptune的一部分，法兰克福大学进行了涉及水生生

物的试验。臭氧化之后，在虹鳟鱼和环节动物中观察对发

育、繁殖和生物量产量所产生的不利影响；但在砂滤之

后，这些不利影响消失了。所以，臭氧化总是应该后接一

个作为外加栅栏的砂滤工序[1]。

未来评估：与毒性试验相结合的选定物质的痕量分

析  臭氧化系统的安装降低了废水处理厂出水有机微污

图 3    通过各种基于作用方式的检验系统确定的臭氧化（包括砂
滤）的去除效率

染物的浓度和效应。即便0.6 g臭氧/g DOC的臭氧剂量（大

约为3 mg/L）也能使废水处理厂很多被研究物质的去除率

平均增加40%～50%。结果，借助于生物测定法测出的毒

性也减少。

虽然200多种物质的筛分是值得的，而且与这一研究

项目的内容有关，但它对监测目的来说可能是太费钱了。

在消费数据、微污染物的特性以及它们在废水处理厂各

工序中的行为的基础上，一个6种物质的子集被选来纳入

未来的评价努力，即卡马西平、双氯芬酸、新诺明、苯并三

氮唑、氯丙酸和雌酮。这些物质特别适合于臭氧化和粉状

活性炭吸附一类外加措施的评估。

虽然痕量分析的结果常常与费用较低式的基于作用

的生物测定法很相关，但化学分析依然是必不可少的。它

可以计算污染物负荷（因此可能与法律规定的标准规范

有关的数值）的降低。为了获得更好的全面评估和确保具

有重大效应的物质不被忽略，选定的生物测定法的使用

应与用于有效性评估的痕量分析相结合                  ○○○

感谢C.Abegglen，N.Bramaz，S. Zimmermann，C.Gö t z，

S.Koepke，M.Krauss, C.McArdell, C.Ort, H.Siegrist, H.Singer, R.

Schöneberger, M.Suter, U.von Gunten (Eawag)和M.Schörer（FOEN）在

“微污染物”项目中富有成果的合作。
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water. However, the concentrations of these problematic prod-
ucts are very low and thus do not raise any concerns; nonethe-
less, they should be assessed again for wastewater of different 
composition.

Toxicity reduced by ozonation. The fact that ozonation including 
sand filtration improves the treatment performance of the WWTP 
is also demonstrated by the toxicity tests (Fig. 3) [2–3]. As the 
ozone dose increases, the toxicity of the water studied is reduced. 
Thus, with the bioluminescence and the algal growth inhibition 
tests, non-specific toxicity was found to decrease by 40 – 80 %. 
In addition, specific toxic effects are also reduced:  inhibition of 
photosynthesis (combined algal assay) – as induced by atrazine, 
for example – is reduced by 70 – 90  %, and neurotoxicity (acetyl-
cholinesterase inhibition) – caused by insecticides such as diazi-
non – decreases by 60 – 80 %.

Before ozonation, the YES assay indicates concentrations of 
over 1 ng/l estradiol equivalents in water – a level proposed as a 
mode of action and bioassay-based limit for estrogenicity. Ozona-
tion reduced the estrogenic effects by more than 95 %, which 
correlates well with the results of trace analysis. It would even 
be worth considering whether costly trace analysis for estrogenic 
substances cannot be replaced by a sensitive and inexpensive 
bioassay procedure.

All the samples from the primary clarifier showed marked 
genotoxicity, although the samples had to be highly concentrated. 
While this effect is already reduced in the biological step, it only 
disappears almost completely after ozonation. This also shows 
that ozonation does not lead to the formation of significant 
amounts of genotoxic substances.

As well as these test batteries focusing on micropollutants, 
the University of Frankfurt carried out tests involving aquatic 
organ isms as part of the EU project Neptune. In rainbow trout and 
annelids, adverse effects on development, reproduction and bio-

mass production were observed after ozonation; however, these 
disappeared after subsequent sand filtration. Ozonation should 
therefore always be followed by a sand filtration step as an addi-
tional barrier [1].

Future evaluation: trace analysis for selected substances 
combined with toxicity tests. The installation of the ozonation 
system enhanced the reduction of organic micropollutant concen-
trations and effects in WWTP effluents. Even an ozone dose of 
0.6 g O3 per gram DOC (approx. 3 mg/l) increased the elimination 
efficiency of the WWTP for the broad range of substances inves-
tigated by an average of 40 – 50 %. As a result, toxicity detected 
with the aid of bioassays was also reduced.

While screening for more than 200 substances was worth-
while and relevant in the context of this research project, it 
would generally be too costly for monitoring purposes. Based 
on consumption data, the properties of micropollutants and their 
behaviour in the various WWTP treatment steps, a subset of six 
substances was selected for integration into future assessment 
efforts – i. e. carbamazepine, diclofenac, sulfamethoxazole, benzo-
triazole, mecoprop and estrone. These substances are particularly 
suitable for the evaluation of additional measures such as ozona-
tion and powdered activated carbon adsorption.

Although the results of trace analysis often correlated well with 
less costly mode of action-based bioassays, chemical analysis 
remains indispensable. It makes it possible to calculate reductions 
in pollutant loads – values that could subsequently be relevant for 
the specification of legal requirements. To gain a better overall 
evaluation and ensure that substances with significant effects are 
not overlooked, selected bioassays should be used in combination 
with trace analysis for the assessment of effectiveness. i i i

We are grateful to C. Abegglen, N. Bramaz, S. Zimmermann, C. Götz, S. Koepke, 
M. Krauss, C. McArdell, C. Ort, H. Siegrist, H. Singer, R. Schöneberger, M. Suter, 
U. von Gunten (Eawag) and to M. Schärer (FOEN) for the fruitful cooperation in 
the MicroPoll project.

Fig. 3: Elimination efficiency of ozonation (including sand filtration), as deter-
mined by various mode of action-based test systems.
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地表水基流（Q347）的双氯芬酸的预测浓度（不包括代谢物）

对湖泊的排放
 <  0.001 µg/L
 0.00 1~ 0.01 µg/L
 0.0 1~ 0.1 µg/L
 0.1~1.0 µg/L
 >  1.0 µg/L
 没有Q347 

Data: Eawag/FOEN 2006/07
Vector25©swisstopo (2004. DHM25©swisstop (2004)

Michael Schärer，环境化
学家，联邦环境部（FOEN）
水局的科学官员瑞士和欧洲地表水体的评估

微污染物对国内外水保护构成了日益增长的挑战。作为环境部“微污染
物战略”的一部分，分析了地表水体的污染。在这一研究结果的基础上，瑞
士目前正在制定一个评估概念，它把欧盟现行的发展考虑在内。

图 1  抗炎药双氯芬酸实例说明瑞士地表水中风险潜力，相关的水
质标准（基于生态毒性的）为0.1μg/L[2]

内分泌干扰物、农药和药物一类有机微污染物通过

城市排水系统的输入，是一种正在出现的对水保护的挑

战。地表水体中这类污染物的广泛检出表明，现行关于物

质供应和使用的法规是不充分的，它只适合于调控个别

化合物和几组化合物。另外，某些作用剂（如药品）是必

不可少的或难以被禁止的。未来，用于产品的物质的数量

将会进一步增加，而且由于人口老化，药品和个人保健产

品的消费量将会增加。因此产生了这样一个问题：如何能

使城市废水管理最佳化，以确保天然水体的长期保护。为

了确定用于改善废水管理的合适的目标明确的措施，需

要合适的地表水体的评估方法。为此，瑞士和欧洲正在

采取各种努力。

形势分析  不存在关于瑞士地表水中有机微污染物

输入、出现率或行为的系统性总览。作为环境部“微污染

物战略”项目的组成部分，正在对当前形势进行分析，它

集中在来自废水处理厂的有机微污染物上（欲知该项目的

更多信息，见参考文献[1]）。地表水中微污染物总览为可

能风险的评估和措施的确定提供一个重要的基础。

为此，建立了一个数据库，它将州水保护机构、研究

所和其他机构开展的各种测量活动的结果汇集在一起。

这一批数据表明，在瑞士的地表水中可以检测到浓度范

围为ng/L到mg/L的大量有机微污染物。这一数据库目前总

共包括13 000多种微污染物的测量数据。尤其是，这些相

关物质在水中是持久性的和较易流动的，而且主要属于下

列组：阻蚀剂、内分泌干扰物、植物保护产品、农药和药

品。很多这些物质未被纳入根据欧盟《水框架指令》所拟

定的国际清单（如重点考虑物质）或未被国际水保护委员

会所汇编。因此，可以将它们划分为正在出现的污染物。

尽管记录了大量测量数值，但该数据库仅提供了在

时间和地理方面有局限性的污染物状况图景。很多地表

水位点可能需要系统的长期检测，目前没有有机微污染物

的这类检测。所以进行了一项以模型为基础的额外分析，

以便可靠和迅速地评估瑞士全国的地表水。研制了一种

质量通量模型[3]，可以采用现有的测量数据对之进行校

验。计算了河流中各种物质如抗炎药双氯芬酸的预计浓度

（图1）。显然，在瑞士高原的中小型水道（尤其是当排放
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Data: Eawag/FOEN 2006/07
Vector25©swisstopo (2004. DHM25©swisstop (2004)
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的废水没有被充分稀释时），预计的浓度可能达到会导致

对水生生物不利影响的水平。国家研究规 划（N R P）

50“内分泌干扰物”中也描述了天然雌激素和合成雌激素

类似的研究发现[4]。该模型的计算结果得到了该数据库

中测量数据以及另外一项瑞士河流测量活动的证实。

此外，还可以用该质量通量模型来显示来自城市废

水的持久性化合物在接受水体中的累积情况。这类物质

可能会通过堤岸渗透进入被用作饮用水资源的地下水。

虽然饮用水资源中的微污染物浓度目前未对公众健康构

成风险，但为了消费者的预防性保护，需要考虑一些措

施。作为欧洲的“水塔”，瑞士还对下游河岸国家负有特

殊责任。每天，都向邻国“出口”处理过的废水中的微污染

物（图2）。

目前局势的分析表明，需要使瑞士高原地区的城市

排水系统最佳化。通过集中化措施来降低选定的废水处

理厂的负荷和改善水质（如通过臭氧化或活性炭过滤），

能够去除大部分微污染物。

制定一个用于评估地表水的概念  在形势分析的基

础上，环境部的一项现行任务是，制定一份与充当未来地

表水质量评估基础有关的瑞士有机微污染物清单。在制

定这份清单的过程中，尽可能考虑销售量和消费统计数

据、相关的输入途径和动态、来自瑞士地表水的测量数

据以及关于各种物质在水生环境中的行为与毒性的数

据。但因为很多这种信息常常是没有的，所以采取了一种

相对简单的化合物分类和选择方法[5]：作为第一步，编制

了一份包括260种物质的清单，根据目前的认知，这些物

质对于瑞士地表水可能是重要的。其中包括以高浓度或

成问题浓度被广泛检出的物质或从国际义务角度需加以

考虑的物质。

作为第二步，因为迁移性和持久性化合物特别成问

题，所以在以下方面对该清单中的物质进行评价：

►这些物质中的哪些以相关比例（至少10%）存在于

水中？

►这些物质在水中的降解速率有多快？

例如，鉴于城市废水处理厂的技术现状，废水中快

速可降解的和强力吸附的物质被去除了。具有这些特性的

物质不被认为与地表水有关，虽然个别组物质可能是局部

图 2   以瑞士的“废水出口”来说明负荷问题。棕色线代表瑞士河
流中的废水量：线越粗，量越大

处理过的废水排入水道。在小溪中，由于稀释不充分，有机微污染
物可能会对植物和动物产生不利影响

成问题的（如由于计算不出的混合下水道溢流所致的带

有强力吸附物质的沉积物的局部污染）。

与这一物质清单一起，正在制定一个评估和监测概

念，它不仅受到欧盟目前发展的指导，而且还考虑当地条

件。这里的一个关键点是输入动态。容易测量持久性、迁
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移性物质，例如药物的活性成分，这些物质按废水处理厂

服务人口规模的比例不断被释放入地表水。相比之下，具

有复杂输入动态的物质只是临时或定期地被输入水体，

所以捕集难度要大得多（例如，当降雨活动期间杀虫剂从

立面浸出时）。另外，目的是要制定基于生态毒性的合适

的定量性水质规定。

国际背景  与瑞士的法规相比，欧盟《水框架指令》

明确要求，在重点物质基础上评估水体的化学状况。环境

质量标准（EQS）适用于整个欧盟的这些物质。另外，在评

价地表水的生态状况时，要求欧盟成员国规定河流流域

特有污染物的环境质量标准。欧盟成员国必须制定地表

水监测规划，并证明达到了这类环境质量标准或所采取

的措施将会导致达标。瑞士环境部的目的是，适应欧盟

的相关活动，以及确保可能最好的信息交流。

瑞士是各种国际水保护委员会的成员：

►国际莱茵河保护委员会（ICPR）。

►国际康斯坦茨湖保护委员会（IGKB）。

►国际日内瓦湖保护委员会（CIPEL）。

►意大利瑞 士防 污染 水体保护联 合委员会（CI-

PAIS）。

►东北大西洋海洋环境保护委员会（OSPAR）。

沿岸国家之间的协议旨在改善这些跨境水体的质

量。例如，ICPR已确定了许多相关物质，莱茵河中这类物

质的浓度要降到某种目标水平之下。莱茵河各监测站操作

的规划包括了这些物质。再有，根据莱茵河预警和警报系

统，大范围的外加物质受到连续监测。ICPR还在制定一项

关于莱茵河流域有机微污染管理的战略[6]。

如同IGKB那样，CIPEL在执行用于检测有机微污染

物的测量规划。定期分析来自日内瓦湖和康斯坦茨湖的样

品中的有机微污染物。CIPEL用模型补充其监测活动，而

且还提供支流测量结果（该方法使相关来源和输入途径

得到较为可靠的确定）。IGKB执行一项类似的湖泊和支

流监测战略，而且目前还在检查质量通量评价方法。

寻找综合解决办法  地表水中人为有机微污染物问

题是国际公认的。目前，没有关于与地表水相关的微污染

物消费、排放、环境归宿和毒性的系统性总览。但存在着

对水生环境不利影响的明确证据。这表明，首先需要采取

行动来减少问题微污染物的输入，例如优化城市废水处

理的措施。与此同时，需要有一个评估和检测地表水中有

机微污染物的计划。目前正在制定瑞士的这种计划，它适

当考虑了制定和实施欧盟《水框架指令》的现行努力。另

外，瑞士环境部正在与不同伙伴合作，将有机微污染物纳

入未来瑞士地表水监测规划，制定一项用于来自分散源

的微污染物管理的战略，以及确定用于评估城市废水处

理厂去除性能的合适的示踪物。                             ○○○
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Alongside the substance list, an evaluation and monitoring 
concept is being developed which is not only guided by current 
developments in the EU but also takes local conditions into ac-
count. A key point here is input dynamics. It is easy to measure 
persistent, mobile substances, such as pharmaceutical active 
ingredients, which are continuously released into surface waters 
in proportion to the size of the population served by a WWTP. In 
contrast, substances with a complex input dynamic are only tem-
porarily or periodically transported into waters and are therefore 
much more difficult to capture – e. g. when biocides are leached 
from facades during rain events. In addition, the aim is to develop 
appropriate quantitative water quality requirements based on 
ecotoxicity.

International context. In contrast to Swiss legislation, the EU 
Water Framework Directive expressly calls for evaluation of 
chemical status of water bodies based on priority substances. 
Environmental quality standards (EQS) are applicable throughout 
the EU for these substances. In addition, in assessing the eco-
logical status of surface waters, EU member states are required 
to specify EQSs for river basin-specific pollutants. EU member 
states have to establish monitoring programmes for surface 
waters and demonstrate that the EQSs are met or that measures 
taken will lead to compliance. The FOEN aims to keep abreast of 
relevant EU activities and to ensure the best possible exchange of 
information.

Switzerland is a member of various international water protec-
tion commissions:
E International Commission for the Protection of the Rhine 
(ICPR).
E International Commission for the Protection of Lake Con-
stance (IGKB).
E International Commission for the Protection of Lake Geneva 
(CIPEL).
E Joint Commission for the Protection of Italian-Swiss Waters 
against Pollution (CIPAIS).
E Commission for the Protection of the Marine Environment of 
the North-East Atlantic (OSPAR).

The agreements between the riparian states aim to improve 
the quality of these transboundary waters. For example, the ICPR 
has defined a number of relevant substances for which concentra-
tions in the Rhine are to be reduced below certain target levels. 
These substances are covered by the programmes operated by 
the various Rhine monitoring stations. Moreover, under the Rhine 
warning and alarm system, a broad spectrum of additional sub-
stances are subject to continuous monitoring. The ICPR is also 
developing a strategy on the management of organic micropollut-
ants for the Rhine basin [6].

In the CIPEL, as in the IGKB, measurement programmes are 
carried out to detect organic micropollutants. Samples from Lake 
Geneva and Lake Constance are periodically analysed for a rela-
tively comprehensive list of organic micropollutants. The CIPEL 
supplements its monitoring activities with modelling and also pro-
vides for measurements in tributaries – an approach which allows 
relevant sources and input pathways to be determined fairly reli-

ably. The IGKB pursues a similar strategy of lake and tributary 
monitoring and is currently also examining mass flux assessment 
methods.

Seeking comprehensive solutions. The issue of anthropo-
genic organic micropollutants in surface waters is internationally 
recognized. At present, no systematic overview is available of 
the consumption, the emissions, the environmental fate and the 
toxicity of micropollutants relevant to surface waters. However, 
there is clear evidence of adverse impacts on the aquatic environ-
ment. This suggests, firstly, the need for action to reduce input 
of problematic micropollutants, such as measures to optimize 
municipal wastewater treatment. At the same time, there is a 
need for a plan to evaluate and detect organic micropollutants in 
surface waters. A plan of this kind is currently being elaborated 
for Switzerland, giving due consideration to ongoing efforts to 
elaborate and implement the EU Water Framework Directive. In 
addition, the FOEN is cooperating with different partners with 
a view to including organic micropollutants in future monitoring 
programmes for Swiss surface waters, developing a strategy 
for the management of micropollutants from diffuse sources, 
and identifying appropriate tracers for assessing the elimination 
performance of municipal WWTPs. i i i
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瑞士生态毒理学中心
——延伸到实践者

纳米粒子、内分泌干扰物、污染物鸡尾酒——对人类健康和环境带来的风险正在日益普遍。在这
一背景下。联邦资助的新的瑞士应用生态毒理学中心于2008年秋季正式运行。该机构的目的之一是研
发一个综合性的生态毒理学试验系统。

天然水体的形势正在变得更为

复杂：化学性质不同的污染物鸡尾酒

与其他非生物的和生物的应力因素

一起，对水生生物发生作用，从而影

响到整个生态系统的功能。情况就是

如此，尽管法规要求更严格地管理环

境监测和化学品评价，而且政策制定

者们正在寻求确定合适的水污染控

制措施。不过，只有通过一个综合性

的生态毒理试验系统（能同时评价不

同生物水平上的各种作用方式），才

能建立直接的因果链，从而在水保

护方面取得决定性进展。显然，这种

试验系统也需要是灵敏的、易于操作

的和花费不多的。所以随着其“Mul-

tisens”平台的建立，生态毒理学中心

已为自己设定了一项不同的任务。

用于地表水综合评价的Multi-

sens平台   基本想法是，Multisens

平台应拥有一个模数结构：在一系

列物理化学试验和生物试验的帮助

下，评价各种水平（从分子到生态系

统）的水质。被选来充当模型的生

物是淡水虾（Gammarus sp.），所以

Multisens的关键要素是“GamTox”

模数。这被用来分析污染物和污染

物混合物对钩虾本身、它们的食物

源（碎叶）以及它们的捕食者（如

鱼）的毒性。目的是要评价食物链

的不同阶段，与此同时，评价对生态

系统过程的影响。Multisens被生态

毒理学实验室试验所修整。不过，

Multisens的各个要素主要是为野外

（如地表水）使用而设计的。众多基

于钩虾的研究已证明这些想法成功

在望。生态毒理学中心最近已在一篇

综述文章中归纳了这些研究结果[1]，

目前正在进行室内初步实验。

钩虾——敏感的水生生物   作

为环境部“微污染物战略”项目（见

第31页Michael Schärer的文章）的一

部分，生态毒理学中心不仅计划使各

种内分 泌干扰 效 应 的 试 验有 充 分

根据 [2]，而且还打算发展涉及特定水

生生物（尤其是钩虾）的试验。有证

据表明，这种淡水虾可能是宝贵的水

质指标物种：因此，与Eawag水生生

态 学 室 合 作，生 态 毒 理 学 中心 在

Furtbach河Regensdorf废水处理厂上

游和下游配置标准化的叶堆。3周之

后，对该溪流中在这些叶堆中建立的

水生无脊椎动物群落进行了分析。尽

管钩虾在排放口上游占主导地位，但

蚋和螺在处理过的废水排放点下游

占优势（虽然主要的水化学标准参数

方面不存在差异）。不过，需要进一

步研究以确定物种成分方面的改变

实际上是否归咎于污染物压力。

落叶是淡水虾
（Gammarus 
sp.）的主要食物
源
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生态毒理学中心

随着不到一年前生态毒理学中心的建立，瑞士现在有了一个致力于应
用生态毒理学的独立机构，该中心得到Eawag（水生方面）和联邦洛桑技术
研究所（EPFL，陆地方面）的共同支持。这些相关机构产生的最佳协合作用
是明显的：Eawag和EPFL主要集中于生态毒理学的基础研究，而生态毒理学
中心则旨在研发现有用于化学品风险评价的试验方法，以便能将它们应用
于实践。生态毒理学中心的其他活动包括咨询与教育以及受托人工作和生
态毒理学网络的建立。该中心编制专家报告[1，2]以及承担合同研究，例如为
联邦当局、州机构和私方。

www.oekotoxzentrum.ch 
info@oekotoxzentrum.ch

粗滤过的废水
半胱氨酸处理和粗滤过的废水
粗滤和超速离心过的废水
被半胱氨酸处理和粗滤与超速离心过的废水
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采用钩虾 可以 进行现 场 试 验   

不过，什么样的特征能被用来检测钩

虾中的毒性效应呢？生态毒理学中心

正在试验一种生物监测器系统：各种

生物被放置在注满水（流通的）的传

感箱中，以电子信号的方式记录行为

方式（如运动或换气方面的增加或

减 少）方面简单但 重要的变化。例

如，对污染物的曝露可能会激发这类

变化。在一项与水生生态学室联合进

行的初步实验中，钩虾被曝露于抗生

素新诺明。与对照组相比，钩虾在曝

露于这种物质之后，其运动度和换气

度都被改变。这些令人鼓舞的初步

结果现在将需要再加上进一步的研

究，以便弄清这些行为变化作为对污

染物曝露的指标的合适性。

洗衣店废水影响钩虾运动   在

这项初步工作之后，钩虾被用于一个

初步应用研究项目。这项研究（除了

       曝露于用溪水不同程度稀释的未处理的和处理过的洗衣废水24小时后Gammarus 
fossarum的运动度（n = 5～9）M = 缺少数据点；由于死亡率缺少1：10稀释的柱。C = 对照
（来自该生物起源河溪的水）。星号表示与对照组的重大差异（* = P<0.05；** = P<0.001；
***= P<0.0001）

生态毒理学中心外，还包括Eawag城

市水管理室和过程工程室）涉及来自

一家洗衣店的废水。添加于这家洗衣

店所用洗涤剂的配料中，氯化银因其

消毒效应而显得特别（见第22页Re-

nata Behra的文章）。与其他生物测定

相比较，对这种污染废水最敏感的反

应是在钩虾中发现的。该生物的运动

度受到高达1：100稀释废水的严重限

制（见图）。不过，当这种废水用半胱

氨酸（一种与包括银在内的金属形成

合成物的作用剂）处理时，或当其被

超速离心（去除颗粒金属离子）或被

超速离心与半胱氨酸联合处理时，重

大 影 响 仅 出现 在 稀 释度低 得多的

1∶20的情况下。虽然这些实验没有确

定这类影响是否的确由氯化银所引

起，但去除废水中的这些金属和颗粒

氯化银，无疑能大大降低这种毒性。

所以总的说来，通过钩虾所获得的结

果是相当有希望的。下一步是制定不

同水平上的附加生态毒性终点，并将

其纳入Multisens平台。            ○○○

Martina Bauchrowitz
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composition is in fact attributable to pol-
lutant stress.

In situ tests possible with gammarids. 
But what characteristics can be used to 
detect toxic effects in gammarids? The 
Ecotox Centre is experimenting with a bio-
monitor system: individual organisms are 
placed in water-filled (flow-through) sen-
sor chambers, and simple but vital chang-
es in behaviour patterns (e. g. increases or 
decreases in locomotion or ventilation) are 
recorded in the form of electric signals. 
Such changes could be triggered, for ex-
ample, by exposure to contaminants. In a 
preliminary experiment – conducted jointly 
with the Aquatic Ecology department – 
gammarids were exposed to the antibiotic 
sulfamethoxazole. In contrast to the con-
trol group, both locomotor and ventilatory 
activity was altered in gammarids after 
exposure to this substance. These encour-
aging initial results will now need to be fol-
lowed by further studies investigating the 
suitability of these behavioural changes as 
indicators of exposure to contaminants.

Gammarid locomotion impaired by 
laundry wastewater. After this prelimi-

nary work, gammarids were used in an ini-
tial applied research project. This study – in 
which Eawag’s Urban Water Management 
and Process Engineering departments are 
involved as well as the Ecotox Centre 
– concerns wastewater from a laundry. 
Among the ingredients added to the deter-
gent used at the laundry – because of its 
disinfectant effects – is particulate silver 
chloride (see also the article by Renata 
Behra on p. 22). Compared with other bio-
assays, the most sensitive response to the 

contaminated wastewater was observed 
in gammarids. The organisms’ locomotor 
activity was significantly restricted by the 
wastewater in dilutions of up to 1:100 
(Figure). However, if the wastewater is 
treated with cysteine (an agent forming 
complexes with metals including silver) 
or subjected to ultracentrifugation (to re-
move particulate metal ions) or a combina-
tion of ultracentrifugation and cysteine 
treatment (to prevent redissolution of met-
als), significant effects only occur up to 
the much lower dilution of 1:20. Although 
these experiments have not established 
whether the effects are indeed induced 
by the silver chloride, there is no doubt 
that toxicity can be markedly reduced by 
eliminating the metals and the particulate 
silver chloride from the wastewater. Over-
all, therefore, the results obtained with 
gammarids are fairly promising. The next 
step is to elaborate additional ecotoxicity 
endpoints at different levels and integrate 
these into the Multisens platform. i i i

Martina Bauchrowitz

[1] Kunz P.Y., Kienle C. and Gerhardt A. 
 (accepted): Gammarus spp. in aquatic eco-
toxicology and water quality assessment: 
towards multilevel tests. Reviews of Envi-
ronmental Contamination and Toxicology 
205, (in press).

[2] Kase R., Kunz P., Gerhardt A. (2009): 
 Identifikation geeigneter Nachweismöglich-
keiten von hormonaktiven und reproduk-
tionstoxischen Wirkungen in aquatischen 
Ökosystemen. Umweltwissenschaften und 
Schadstoff-Forschung 21 (4), 339–378.

An ecotoxicology hub

With the establishment of the Ecotox Centre just under a year ago, Switzerland now 
has an independent institution dedicated to applied ecotoxicology, jointly supported 
by Eawag (aquatic aspects) and the Federal Institute of Technology Lausanne (EPFL, 
terrestrial aspects). The synergies arising for the institutions concerned are obvious: 
while Eawag and the EPFL mainly focus on basic research in ecotoxicology, the 
Ecotox Centre aims to develop existing test methods for chemical risk assessment 
so that they can be applied in practice. Other Ecotox Centre activities include consul-
tancy and education, as well as committee work and the development of networks 
in ecotoxicology. The Centre prepares expert reports [1, 2] and undertakes contract 
research, e. g. for the federal authorities, cantonal agencies and the private sector.

www.oekotoxzentrum.ch
info@oekotoxzentrum.ch

Locomotor activity of Gammarus fossarum after 24-hour exposure to untreated and treated laundry 
 wastewater at various dilutions with stream water (n = 5−9). M = missing data point; bars missing for 
the 1:10 dilution due to mortality. C = control (water from the organisms’ stream of origin). Asterisks 
 indicate significant differences from controls (* = p < 0.05; ** = p < 0.001; *** = p < 0.0001).

Wastewater coarse-filtered
Wastewater coarse-filtered with cysteine
Wastewater coarse-filtered and ultracentrifuged
Wastewater coarse-filtered and ultracentrifuged with cysteine
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21世纪的饮用水
在交叉项目“Wave21”中，Eawag与各种私营伙伴和

水务公司伙伴一起，开展了关于未来饮用水处理方法的
研究。最终报告（Wave 21: 21世纪的饮用水）现已公布。这

一综合项目集中于源自地表水的
供应，尤其是集中于原水参数与
各个处理工序之间的关系。今后
20年内，全欧洲饮用水处理方面
将需要广泛的创新。质量要求将
变得越来越严格（欧盟《饮用水
指令》和美国环保局标准）。与
此同时，可以采用创新性的处理
技术，而且对更有效的处理方法
的需求日益增长。另外，为数不

断增加的水处理厂需要更新和重建。这份70页的最终报
告集中于 瑞 士的形势。可在下列网站看到该 报告：
www.eawag.ch/ medien/bulletin/ 20090806/wave_final_re-
port.pdf                                                                       ○○○

来自Eawag的顶级研究

汤普森路透科学趋势追踪服务ScienceWatch，每个月
都列出选定研究领域的顶级出版物。2009年4月的特色主
题之一为砷水污染。2003~2008年期间，该领域24篇核心
文章中有4篇来自Eawag。位列榜首的（被引用203次）是
2003年出现在《Environmental Science & Technology》上的
一篇文章，其联合作者一为Eawag所长Janet Hering(当时
基于Caltech)。

►Dixit & Hering，2003年：“吸附于氧化铁矿物的五
价砷与三价砷的比较：对砷迁移性所具的意义”。《Envi-
ronmental Science & Technology》,37,4182~4189。

►Berg等人，2007年：“湄公河三角洲与红河三角
洲——柬埔寨与越南砷污染的严重性”，《Science of the 
Total Environment》,372,413~425。

►Buschmann等人，2007年：“柬埔寨饮用水资源的
砷污染和锰污染：风险区与低起伏地势吻合”，《Environ-
mental Science & Technology》，41，2146~2152。

►Berg等人，2008年：“水文和沉积控制导致越南河
内地区地下水砷污染：铁-砷比率、泥炭、河岸沉降以及地
下水 过 度 抽 取 的 影 响 ”，《C h e m i c a l  G e o l o g y》, 
249,91~112。

►Winkel等人，2008年：“根据地表参数预测东南亚
地下水砷污染”，《Nature Geoscience》1,536~542。
http://bit.ly/SciWatch-Arsenic                                     ○○○

有效促进Sodis
最近在玻利维亚进行的一项研究[1]，已吸引大量媒

体对基关于Sodis(太阳能消毒)法的不利发现的关注，

Sodis法是指，将水放置于PET瓶内，并将其曝露于阳光，

以此来进行水消毒。据该研究报道，与对照组相比，一个

干预组中的痢疾发病率并未大大下降。

这一发现是重要的。但它必须得到非常小心的解读。

显然，这一结果并未损害Sodis法的技术合理性。关键点

是，玻利维亚这一干预组只包括少数Sodis用户和多数非

用户。Sodis处理水的消

费比例可能低于14%[1]。

因此，正如玻利维亚研

究 的 作 者 所 指 出 的 那

样，这无意义的结果的

原因是，该干预组未能

采用Sodis法以及未能始

终采用该法。换言之，这

是一个依从问题，而不

是一个技术问题。

每天，约有4500名

儿童死于痢疾。估计目

前在30个国家有300万

人采用Sodis来减少水传

疾病的风险，他们常常

获得很大的成功。在一

个这类研究中，肯尼亚Sodis用户在疾病流行期的痢疾发

病率，比非Sodis用户低88%[2]。这表明，一贯采用Sodis具

有减少痢疾病和保护生命（尤其是在疾病流行期）的巨大

潜力。就此而论，停止在发展中国家的Sodis促进工作将是

致命性的错误。相反，正如玻利维亚研究所示，需要所有

伙伴增加努力来提高Sodis技术的接受性和合理使用。所

以，Eawag和Sodis咨询中心的一个主要集中点是，评价有

效的传播策略，以及促进不同文化背景和社会背景下的

Sodis法的一贯使用。

简  讯

Wave21
Drinking Water in the 21st Century

Final Report

Eawag: Swiss Federal Institute of Aquatic Science and Technology

www.sodis.ch                                                               ○○○

In Brief

Promoting Sodis effectively
A recent study [1] carried out in Bolivia has attracted substantial 
media attention for its unfavourable findings on the Sodis (solar 
disinfection) process, in which water is disinfected by placing it in 
PET bottles and exposing it to sunlight. The study reports that the 
incidence of diarrhoeal diseases was not significantly decreased 
in an intervention group as compared with a control group.

This finding is important. But it must be interpreted with great 
caution. Clearly, the results do not undermine the technical sound-
ness of the Sodis process. The key point is that the intervention 
group in Bolivia included only a small number of Sodis users 
and mostly non-users. The 
proportion of Sodis-treated 
water consumed was prob-
ably less than 14 % [1]. 
Consequently, as pointed 
out by the authors of the 
Bolivian study, the reason 
for the non-significant re-
sults was the failure of the 
intervention group to adopt 
the Sodis method and use 
it in a consistent manner. 
In other words, the issue is 
one of compliance, not of 
technology. 

About 4,500 children 
die of diarrhoea every day. 
An estimated 3 million peo-
ple in 30 countries are cur-
rently using Sodis to reduce 
the risk of waterborne dis-
ease, often with great suc-
cess. In one such study, the incidence of cholera during an epi-
demic in Kenya was 88 % lower among Sodis users than among 
non-users [2]. This indicates that the consistent application of 
Sodis has immense potential to reduce diarrhoeal illnesses and 
protect lives, particularly during epidemics. In this light, it would 
be fatal to stop promotion of Sodis in developing countries. On the 
contrary, as the Bolivian study shows, increased effort is needed 
by all partners to improve acceptance and proper use of the Sodis 
technology. A major focus of Eawag and the Sodis Reference 
Center therefore is on assessing effective diffusion strategies and 
promoting consistent use of the Sodis methodology in different 
cultural and social contexts.

www.sodis.ch i i i

Drinking Water in the 21st Century
In the cross-cutting project Wave21, Eawag carried out research 
on future methods of drinking water treatment with a variety 
of private-sector and water utility partners. The Final Report – 

“Wave21: Drinking Water in the 21st 
Century” – has now been published. 
The integrated project focused on 
supplies sourced from surface wa-
ters, and in particular on the relation-
ship between raw water parameters 
and individual treatment steps. Over 
the next 20 years, extensive innova-
tions will be required in drinking wa-
ter treatment across Europe. Quality 
requirements will become increas-
ingly stringent (EU Drinking Water 
Directive and US EPA standards). At 

the same time, innovative treatment technologies are available, 
and there is a growing demand for more effective treatment meth-
ods. In addition, increasing numbers of plants require renovation 
and restructuring. The 70-page Final Report concentrates on the 
situation in Switzerland. It is accessible under www.eawag.ch/
medien/bulletin/20090806/wave_final_report.pdf. i i i

Wave21
Drinking Water in the 21st Century

Final Report

Eawag: Swiss Federal Institute of Aquatic Science and Technology

Top research from Eawag
Each month, top publications in selected fields of research are list-
ed by ScienceWatch, the Thomson Reuters science trend tracking 
service. Among the topics featured in April 2009 was arsenic 
water pollution. Not altogether surprisingly, 4 of the 24 core pa-
pers in this field came from Eawag. The top-ranked paper, with 
203 citations, was an article which appeared in “Environmental 
Science & Technology” in 2003, co-authored by Eawag Director 
Janet Hering (then based at Caltech).
E Dixit & Hering 2003 : Comparison of arsenic(V) and arsenic(III) 
sorption onto iron oxide minerals : Implications for arsenic mobil-
ity. Environmental Science & Technology 37, 4182–4189.
E Berg et al. 2007 : Magnitude of arsenic pollution in the Me-
kong and Red River Deltas – Cambodia and Vietnam. Science of 
the Total Environment 372, 413–425.
E Buschmann et al. 2007 : Arsenic and manganese contamina-
tion of drinking water resources in Cambodia : Coincidence of risk 
areas with low relief topography. Environmental Science & Tech-
nology 41, 2146–2152.
E Berg et al. 2008 : Hydrological and sedimentary controls lead-
ing to arsenic contamination of groundwater in the Hanoi area, 
 Vietnam : The impact of iron-arsenic ratios, peat, river bank de-
posits, and excessive groundwater abstraction. Chemical Geology 
249, 91–112.
E Winkel et al. 2008 : Predicting groundwater arsenic contami-
nation in Southeast Asia from surface parameters. Nature Geo-
science 1, 536–542.
http://bit.ly/SciWatch-Arsenic i i i

[1] Mäusezahl et al. (2009) : Solar drinking water disinfection (Sodis) to 
reduce Childhood Diarrhoea in rural Bolivia : A cluster-randomized, 
controlled trial. PLoS Med 6(8) : e1000125. doi :10.1371/journal.
pmed.1000125

[2] Conroy et al. (2001) :  Solar disinfection of drinking water protects 
against cholera in children under 6 years of age. Arch. Dis. Child. Oct. 
85 (4), 293–295.


