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Toxicokinetic-toxicodynamic processes of cadmium and arsenic in Enchytraeus crypticus
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（1.School of Environmental Science and Engineering, Sun Yat-sen University, Guangzhou 510006, China; 2.School of Environmental Sci⁃
ence and Engineering, Shanghai Jiao Tong University, Shanghai 200240, China; 3.Guangdong Provincial Key Laboratory for Environmental
Pollution Control and Remediation Technology, Sun Yat-sen University, Guangzhou 510006, China; 4. Guangdong Laboratory for Lingnan
Modern Agriculture, South China Agricultural University, Guangzhou 510642, China）
Abstract：The dynamic accumulation and toxicity processes of a heavy metal（Cd）and metalloid（As）in terrestrial organisms were ex⁃
plored. In this study, laboratory experiments and a modeling approach were both applied to quantitatively describe the toxicokinetic and tox⁃
icodynamic processes of Cd and As in the soil organism Enchytraeus crypticus. The results showed that the accumulation of Cd and As in E.
crypticus increased with increasing exposure concentration and time, and equilibrium was reached after a certain exposure period. The max⁃
imum body concentrations of Cd and As during the exposure period were 459.60 mg·kg-1 and 32.91 mg·kg-1, respectively. The estimated
overall uptake rate constant（Ku）of Cd（1.761 mg·kg-1·d-1）was greater than that of As（0.102 mg·kg-1·d-1）, while the elimination rate con⁃
stant（Ke）of Cd（0.015 d-1）was smaller than that of As（0.287 d-1）. Based on the external exposure concentrations, the median lethal con⁃
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摘 要：为探讨土壤污染物重金属镉（Cd）和类金属砷（As）在陆生生物体内的动态累积及毒性效应过程的差异性和规律性，以线

蚓（Enchytraeus crypticus）为研究对象，以Cd和As为目标金属，采用室内试验和模型拟合手段定量描述两者的毒物动力学和毒效

动力学过程。结果表明：线蚓体内Cd、As的累积量随着暴露浓度及时间的增加而不断上升并逐渐趋于平衡，Cd、As在暴露期间最

大的累积量分别为 459.6、32.91 mg·kg-1；拟合得到的Cd总吸收速率常数Ku（1.761 mg·kg-1·d-1）显著大于As（0.102 mg·kg-1·d-1），Cd
总排出速率常数Ke（0.015 d-1）小于As（0.287 d-1）；Cd、As对线蚓的毒性作用随着暴露时间的增加而增强，基于体外暴露浓度计算

的半数致死浓度（LC50）随时间的增加而降低，并在暴露约 7 d后达到平衡，其最终半数致死浓度（LC50∞）分别为 0.314、1.253 mmol·
L-1；进一步基于体内浓度计算其体内半数致死浓度（LC50inter），发现As的LC50inter值基本不受暴露时间的影响，而Cd的LC50inter值随着

暴露时间的增加而上升，基于不同暴露时间下体内浓度和毒性数据整体拟合得到总的 LC50interCd（468.8 mg·kg-1·d-1）显著大于

LC50interAs（26.65 mg·kg-1·d-1）。整体上，Cd和As在线蚓体内的累积和毒性均受到时间的影响；Cd的累积能力显著强于As，基于体外

暴露浓度时毒性强度Cd大于As，而体内累积的As则呈现更强的毒性效应；As的体内浓度和其动态毒性效应有很好的相关性（R2=
0.75），而Cd的体内浓度不能很好地预测其毒性（R2=0.57），说明其体内浓度不能完全代表产生毒性的生物有效浓度。
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随着人类社会经济的快速发展，土壤重金属污染

形势日趋严峻，在导致土壤环境产生污染的元素中，

重金属镉（Cd）、类金属砷（As）问题尤为突出，已引起

人们的广泛关注[1]。环境中的Cd主要来源于核工业、

农业、电镀及化工领域[2]，As主要来源于采矿、冶炼及

化石燃料的燃烧[3-4]，这些人为来源产生的Cd、As大量

进入水体和土壤中，对生态环境造成潜在危害。在自

然界中过量的Cd、As等毒性元素不可降解，被生物吸

收后会在其体内不断累积，根据毒性阈值假设（Criti⁃
cal body residue，CBR），当累积浓度达到元素的毒性

阈值时就会诱导产生相应的毒性效应[5]。研究发现，

Cd污染会抑制米氏凯伦藻细胞的增长[6]，造成玉米、

黄瓜叶片发黄、生长缓慢[2]。As污染会对淡水鱼的皮

肤造成损伤，引起肌肉萎缩恶化[7-8]，As进入人体后还

会蓄积在甲状腺、肾以及头发等处，对人体健康造成

严重危害[9]。

以往对金属的毒理学研究多关注某一固定暴露

时间下对生物体的毒性效应，以此确定污染物的生态

风险。然而研究显示污染物在生物体内的累积过程

具有时间依赖性，导致毒性效应会随暴露时间而变

化[10]。Zhang等[11]研究发现随着时间的增加，铅（Pb）
暴露下线蚓的存活率明显下降；He等[12]研究表明随

着暴露时间的增加，金属镍（Ni）对线蚓的半数致死浓

度（LC50）逐渐变小。由此可见，基于急性毒性结果往

往不能全面反映污染物的长期暴露风险。因此，为准

确评估不同时间尺度下的生态风险，有必要深入开展

Cd、As的动态毒性效应研究，建立健全重金属污染土

壤风险评估和环境质量标准体系。利用毒物毒效动

力学模型（TK-TD）可以同时考虑暴露浓度与暴露时

间的影响，从而阐明污染物在生物体内的累积和毒性

作用过程[13-14]。毒物动力学描述了污染物在暴露期

间从体外进入体内的过程，包括其吸收、分布、生物转

化和排除；毒效动力学过程将体内浓度和毒性作用有

机地联系在一起，描述了时间和毒性响应的关系，包

括机体损伤和恢复过程。

除了暴露时间外，生物有效性是影响污染物毒性

的另一重要因素。重金属的环境暴露浓度通常被作

为指示毒性效应的暴露剂量，然而金属的毒性实际是

由其被生物吸收并和毒性作用位点结合的部分（即生

物有效浓度）决定的[15]。金属的生物有效性受到环境

因素，如：pH值、环境共存阳离子、有机/无机配体等

的影响[16-18]。相较于重金属的环境暴露浓度，体内浓

度考虑了生物吸收过程中环境因素对重金属生物有

效性的影响，因此能更好地指示毒性作用[12，19]。对于

进入到生物体内的金属，生物体也能够通过调控金属

与毒性作用位点的结合来降低其毒性作用[20]。研究

Cd、As在线蚓体内含量与毒性作用的相关性，对理解

其生物有效性具有重要意义。

线蚓（Enchytraeus crypticus）属于环节动物门寡毛

纲单向蚓目线蚓科，广泛分布于多种土壤中，因其生

命周期短、繁殖率高、对土壤特性（例如 pH值、黏土含

量、有机质含量、温度）的耐受范围大[21-22]，且对环境

胁迫较为敏感，已成为陆生生态毒理学研究的重要模

式生物，能够用以预示土壤的生态和环境健康状况。

在土壤-动物研究体系中，目前对重金属进入土壤中

的环境行为过程已有较多了解，但对于不同时间尺度

下重金属对土壤动物的毒性效应过程认知较少，因

此，有必要构建 TK-TD 模型定量描述 Cd、As在线蚓

中的动态累积和毒性作用过程。

本文以我国污染土壤中常见的 Cd、As为研究对

象，典型土壤动物线蚓（Enchytraeus crypticus）为受试

生物，采用室内试验和模型拟合等手段，系统研究

centration（LC50）for Cd and As decreased over time and reached equilibrium after 7 d of exposure, and the ultimate LC50（LC50∞）of Cd
（0.314 mmol·L-1）was smaller than that of As（1.253 mmol·L-1）. When based on the body concentrations, the LC50inter was calculated, with
an almost constant LC50inter of As, while the LC50inter of Cd increased over time. The overall LC50interCd（468.80 mg·kg-1·d-1）was significantly
higher than LC50interAs（26.65 mg·kg-1·d-1）. Overall, the accumulation and toxicity of Cd and As were both time-dependent. The accumula⁃
tion capacity of Cd in E. crypticus was greater than that of As. The toxicity of Cd was higher than that of As when based on the external con⁃
centration, while the accumulated As in the organism showed a stronger toxic effect. There was a good correlation between the dynamic tox⁃
icity and the body concentration of As（R2 = 0.75）, but not for Cd（R2 = 0.57）, thereby suggesting that the accumulated Cd inside the organ⁃
ism cannot well represent the bioavailable fraction that causes toxicity. This study emphasizes the importance of considering the exposure
time and bioavailability of metals for risk assessments in the future.
Keywords：cadmium; arsenic; toxicodynamic; toxicokinetic; dose-response relationship
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Cd、As对线蚓的动态累积和毒性作用过程，从毒物动

力学-毒效动力学角度阐明Cd、As毒性作用机制。以

期深入了解Cd、As作用下土壤动物的毒性响应规律

和机理，为精准评价Cd、As污染对陆生生态系统的影

响提供科学依据和理论支撑。

1 材料与方法

1.1 受试生物

线蚓（Enchytraeus crypticus）因对重金属、有机物

等化学物质的敏感性而作为模式生物广泛应用于土

壤生态毒理学试验中[22]。本试验中的受试生物线蚓

取自中山大学环境科学与工程学院，线蚓被置于温度

为 20 ℃、相对湿度为 75％的黑暗气候室中，在琼脂培

养基上进行培养和繁殖。每周给其喂两次燕麦制成

的食物。选取同一时期繁殖、长度约为 1 cm且大小

相对一致的线蚓成虫用于毒性试验，可通过观测其头

部是否具有白色的生殖环带来确定其是否为成虫。

1.2 暴露介质

本研究采用溶液-惰性沙体系作为暴露介质。

从河滩采集的沙经自来水不断冲洗干净后烘干，用

60 目的筛网分选得到颗粒较小的沙粒，随后置于

600 ℃的马弗炉中烧制 3 h以去除沙中的有机质，待

冷却后用 2%~3％的硝酸浸泡 0.5 h，以去除有机残留

物及铁锰的碳酸盐化合物，浸泡之后用自来水冲洗，

洗去残余的酸，再用去离子水清洗，最后置于 60 ℃的

烘箱中烘干后即可得到惰性沙。

用含有 0.2 mmol·L-1 Ca2 +、0.05 mmol·L-1 Mg2 +、

2.0 mmol·L-1 Na+和0.078 mmol·L-1 K+的模拟土壤溶液

作为基础溶液，制备不同浓度的 Cd（CdCl2·2.5H2O）、

As（Na3AsO4）暴露溶液。用 0.75 g·L-1 MOPS[3-（N-吗
啉代）丙烷磺酸]和 0.75 mg·L-1 MES[2-（N-吗啉代）乙

烷磺酸]pH缓冲液将所有暴露溶液的pH调节至6.0。
1.3 毒性测试

动态累积和毒性测试设置 6个不同的暴露时间：

1、2、4、7、10 d和 14 d。Cd、As的暴露浓度分别设置

为：0.04、0.08、0.16、0.20、0.24、0.32、0.40、0.48 mmol·
L-1和 0.20、0.40、0.80、1.00、1.60、2.00、2.40 mmol·L-1。

每个处理设置 3个重复，每个重复称取 20 g制备好的

惰性沙，然后分别加入 5.5 mL配制好的暴露溶液，放

置 24 h使其达到平衡即得到模拟土壤溶液体系。待

体系平衡 1 d后，选择 10条线蚓成虫放入平衡体系中

进行毒性暴露[12]。

整个试验暴露期间均在温度为25 ℃、相对湿度为

75%、光照16 h、黑暗8 h的人工气候室进行，且在暴露

期间每2 d给样品补充因蒸发作用而失去的水分，确保

整个试验过程中相对稳定的暴露浓度。为避免食物中

有机质对金属形态的影响，在此期间不进行喂食。在

每个毒性试验暴露终点统计线蚓的死亡率，收集存活

的线蚓，用高纯水清洗数遍，去除线蚓表面残留的暴露

溶液，然后放入-20 ℃的冰箱中保存待测其体内浓度。

1.4 样品测试及数据分析

将收集到的线蚓样品冷冻干燥至少 48 h，并用微

量天平（Mettler-Toledo XPR2U）称质量，然后转移到

洁净的玻璃管中，加入HNO3（65%~68%，GR）通过逐

步升温加热步骤消解线蚓样品，将玻璃管中的残留物

溶于 5 mL HNO3（1%）中，用电感耦合等离子体质谱

法（ICP-MS；NexION 350D；Perkin Elmer）分别测定线

蚓体内 Cd、As的浓度。每次消解时需设置 2个空白

样，以确保消解过程中无污染。暴露溶液中Cd、As的
浓度由电感耦合等离子体发射光谱仪（ICP-OES，Op⁃
tima 5300DV，PE）测定，实测的 Cd、As浓度用于进行

本研究中所有数据处理和模型拟合。

1.5 毒物动力学-毒效动力学模型

1.5.1 毒物动力学模型

假设化学物质（Cd、As）的浓度在暴露过程中保

持稳定，可利用一室模型（One-compartment model）通

过吸收速率常数（Ku，mg·kg-1·d-1）和排出速率常数

（Ke，d-1）描述Cd、As在生物体中的动态积累过程：

CO ( t ) = Ku × Cw
Ke

× (1 - e-Ke × t ) （1）
式中：C0（t）是在不同暴露时间下生物体内 Cd、As的
浓度，mg·kg-1；Cw是 Cd、As 的体外暴露浓度，mmol·
L-1。通过公式（1）拟合Cd、As不同暴露浓度、暴露时

间下在生物体内的浓度数据，可以分别得出其吸收速

率常数（Ku，mg·kg-1·d-1）和排出速率常数（Ke，d-1）。

1.5.2 毒效动力学模型

不同暴露时间下，线蚓在不同暴露浓度溶液中的

存活率可采用 log-logistic模型来进行描述：

S ( t ) = Smax

1 + ( Cw
LC50 ( t ) )b （2）

式中：S（t）是在不同暴露时间下线蚓的存活量；Cw是

Cd、As溶液实测暴露浓度（mmol·L-1）或Cd、As的体内

浓度（mg·kg-1）；Smax是在暴露浓度下的最大存活数；

LC50（t）是不同暴露时间下线蚓的半数致死浓度，

mmol·L-1；b是斜率参数。

LC50与暴露时间之间的关系可以用时间-毒性响
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应方程表示：

LC50 ( t ) = LC50∞
1 - e-Kd × t （3）

式中：LC50∞是指最终LC50值，mmol·L-1；Kd是根据毒性

数据得出的毒效动力学过程的损伤速率常数，d-1。

1.6 数据处理与分析

本研究中的模型拟合采用软件 JMP 16.0（SAS In⁃
stitute）中的求解功能。例如，Cd、As的吸收和排出速

率常数（Ku和Ke），需要利用最小二乘法，通过最小化

体内浓度模型预测值和实测值的残差平方和拟合一

室方程得到。

2 结果与分析

2.1 基于一室模型定量描述Cd、As动态累积过程

不同Cd、As暴露浓度下，线蚓体内浓度与暴露时

间的关系如图 1所示。总体上，生物体内Cd、As的累

积浓度与暴露浓度和暴露时间呈显著正相关性。Cd

在线蚓体内的浓度随时间变化不断升高，而As暴露

下（除最高浓度 1.593 mmol·L-1）其体内浓度在暴露 4
d后基本达到平衡状态。Cd在线蚓体内的累积浓度

显著高于As，Cd、As体内浓度的最大值分别出现在暴

露后的第10 d和第4 d，分别为459.6、32.91 mg·kg-1。

当使用一室模型[公式（1）]拟合不同暴露浓度下

线蚓体内的Cd、As含量随时间变化的关系时，可以得

到如表 1所示的不同暴露浓度下 Cd、As在线蚓体内

的吸收速率常数 Ku和排出速率常数 Ke。Cd、As的 Ku
值均随着浓度的增加而呈现降低趋势，Cd、As的Ku最

小值分别出现在暴露浓度为 0.338、1.126 mmol·L-1

时，分别为1.648、0.063 mg·kg-1·d-1。而Cd、As的排出

速率常数Ke值随暴露浓度的变化无明显规律。将所

有Cd、As暴露浓度下线蚓的体内浓度数据一同拟合

时，得到Cd、As总吸收速率Ku和总排出速率Ke分别为

1.761、0.102 mg·kg-1·d-1和0.015、0.287 d-1。

图中数据点为实测数据，实线为利用一室模型分别拟合不同暴露浓度下体内浓度数据所得预测值
Data points show the observed data，solid lines show the fit of the One-compartment model to the body metal concentration data

at different exposure levels separately
图1 不同暴露浓度下线蚓体内Cd和As含量随暴露时间的变化

Figure 1 Relationship between body concentration and exposure time in Enchytraeus crypticus exposed to
different concentrations of Cd and As

表1 基于一室模型拟合得到的Cd、As吸收-释放动力学参数
Table 1 Estimated uptake，elimination parameters of Cd and As by fitting dynamic body concentration to One-compartment model

Cd
处理Treatments/mmol·L-1

0.035
0.079
0.166
0.209
0.253
0.338

总体Overall

吸收速率Ku/mg·kg-1·d-1

5.333
3.369
2.544
1.953
1.790
1.648
1.761

排出速率Ke /d-1

0.038
0.037
0.054
0.045
0.027
0.045
0.015

As
处理Treatments/mmol·L-1

0.218
0.424
0.887
1.126
1.593

总体Overall

吸收速率Ku /mg·kg-1·d-1

0.256
0.230
0.083
0.063
0.106

0.102

排出速率Ke /d-1

0.305
0.572
0.258
0.135
0.243

0.287

Cd
体

内
浓

度
Bod

yc
onc

ent
rati

on
ofC

d/m
g·k

g-1 0.0350.0790.1660.2090.2530.338
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0
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2.2 基于时间-毒性响应方程描述Cd、As的动态毒性

效应

不同 Cd、As暴露浓度下线蚓的存活率随着时间

的变化趋势如图 2所示。在 14 d的暴露时间内，对照

组中均未发现生物死亡，随着Cd、As暴露浓度和暴露

时间的增加，线蚓的存活率不断降低。基于体外暴露

浓度，利用 log-logistic模型得到不同暴露时间下Cd、
As对线蚓的半数致死浓度 LC50（表 2）。随着暴露时

间的增加，Cd、As的 LC50值分别从 0.537 mmol·L-1下

降到 0.208 mmol·L-1、从 1.856 mmol·L-1下降到 1.128
mmol·L-1，均在暴露 7 d后基本达到稳定状态（图 3）。

通过比较相同暴露时间下Cd、As的LC50值，可以看出

Cd的毒性强度是As的 3~5倍。利用时间-毒性响应

方程对不同暴露时间下Cd、As的LC50值进行拟合，得

到最终半致死浓度 LC50∞和损伤速率常数 Kd值，Cd、
As的LC50∞值分别为 0.314、1.253 mmol·L-1，Kd值分别

为0.738、1.077 d-1（表2）。

2.3 基于Cd、As体内吸收预测动态毒性效应

不同暴露浓度和暴露时间下 Cd、As在线蚓中的

体内浓度与其相应存活率的相关性如图 4所示。整

体上可以看出，Cd、As的毒性效应随其体内浓度的增

加而不断加强，相较于Cd，As的体内浓度与毒性效应

（存活率）具有更好的相关性（R2=0.75）。利用公式

（2）拟合不同Cd、As体内浓度和毒性数据，得到基于

体内浓度的半数致死浓度 LC50inter值（表 3），Cd、As的
总 LC50inter值分别为 468.8、26.65 mg·kg-1，说明线蚓体

内 As的毒性强于 Cd。当分别拟合不同时间点体内

浓度与毒性数据时，发现 Cd的 LC50inter值随着暴露时

间的增加而上升，而 As的 LC50inter值随着时间基本保

持不变。

表2 基于体外暴露浓度利用 log-logistics方程拟合得到的不同暴露时间下Cd、As半数致死浓度及
基于时间-毒性响应方程拟合得到的动态毒性参数

Table 2 LC50 values of Cd and As to Enchytraeus crypticus calculated using a log-logistics model and the estimated parameters
by fitting LC50 values under different exposure

处理
Treatments

Cd
As

半数致死浓度LC50/mmol·L-1

1 d
0.537
1.856

2 d
0.516
1.486

4 d
0.473
1.537

7 d
0.301
1.165

10 d
0.272
1.128

14 d
0.208
1.187

最终半致死浓度
LC50∞/mmol·L-1

0.314
1.253

损伤速率
Kd /d-1

0.738
1.077

图2 不同暴露时间下线蚓存活率与Cd、As暴露浓度之间的剂量-响应关系
Figure 2 Dose-response relationship between Enchytraeus crypticus survival fraction of organisms and

exposure concentration of Cd and As under different exposure times

图中数据点为基于公式（2）的计算值，实线是利用公式（3）
得到的拟合值

Data points show the calculated values using Eq.2，solid lines show the
fitting of LC50 values at different exposure time using Eq.3

图3 基于体外暴露浓度获得的Cd、As半数致死浓度
随暴露时间的变化

Figure 3 Toxic effects（LC50）of Cd and As on Enchytraeus
crypticus with exposure time
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3 讨论

3.1 重金属Cd和As在线蚓体内动态累积过程的差异性

已有研究表明，重金属在生物体内的累积具有浓

度依赖性，同时暴露时间也是影响生物体内浓度的重

要因素，重金属的生物累积与剂量和时间呈正相关关

系[23-25]。研究发现跳虫和线蚓体内的 Cd、Zn 含量会

随暴露时间增加而不断升高，并最终达到平衡状

态[26-27]。本研究发现重金属Cd和类金属As在线蚓体

内的累积过程也呈现同样的趋势，这表明金属在生物

体中的累积是一个动态过程。本研究利用一室模型

来描述金属在线蚓体内的吸收和排出过程，模型很好

地拟合了Cd、As的动态累积数据，表明吸收和排出速

率常数可以用来描述环境中不同暴露水平下 Cd、As
的毒物动力学过程。在本研究中，Cd的总吸收速率

Ku大于 As，而排出速率 Ke小于 As，Cd在线蚓体内的

累积量远大于As，表明Cd相较于As更容易在生物体

内富集。Sheppard等[28]指出Cd排出速率低的原因可

能是金属Cd易与生物体内金属硫蛋白的结合，导致

生物体内Cd的浓度随着时间变化呈明显增加趋势。

同样，研究发现[29]Cd、As在枇杷中的累积情况与本研

究结果类似，Cd的生物体内浓度远大于 As的浓度。

而吴庆其[30]研究发现在金针菇培养料中添加Cd（0.1~
20 mg·kg-1）和 As（0.1~15 mg·kg-1）后，子实体的 Cd、
As累积浓度相差不大，这表明不同金属在不同生物

体中累积能力具有差异性。

通过一室模型拟合结果发现 Cd、As的吸收速率

Ku值随着浓度增加呈下降趋势，先前的研究[31]也有相

似发现，将蚯蚓暴露于含Cd 10 mg·kg-1和100 mg·kg-1

的土壤中时，Cd的吸收速率常数从 0.214 mg·kg-1·d-1

降至 0.104 mg·kg-1·d-1。Zhang等[11]和He等[12]分别研

究了Ni和 Pb在线蚓体内的毒物动力学，发现吸收速

率常数在达到峰值后会随暴露浓度升高而降低。暴

露浓度升高导致吸收速率下降一方面可能是受到负

责转运金属离子的载体的限制，另一方面在金属高暴

露浓度下细胞死亡率增加，进而导致生物对毒物的吸

收能力降低[32]。与吸收速率常数Ku相比，排出速率常

数Ke在很大程度上取决于受试生物本身，较少受到暴

露浓度的影响[33]。

3.2 重金属Cd和As对线蚓的动态毒性影响区别

重金属的暴露会显著降低生物的存活率[34]，而且

金属的毒性会随着暴露时间的增加而增强，然后达到

稳态[10]。本研究结果同样显示随着暴露时间的增加，

Cd、As的毒性不断增强并在 7 d后达到平衡。前人研

注：R2表示基于不同暴露时间下所有体内浓度数据与其存活率的
相关性。

Note：R2 represents the correlation of survival fraction fitted with the
body concentrations under different exposure concentrations and exposure
time.

时间
Time/d

1
2
4
7
10
14

总体All together

Cd
体内半致死浓度
LC50inter/mg·kg-1

125.5
127.8
222.4
339.9
512.7
453.3
468.8

R2

0.57

As
体内半致死浓度
LC50inter/mg·kg-1

16.20
16.30
24.50
22.90
25.00
26.30
26.65

R2

0.75

表3 基于体内浓度利用 log-logistics方程拟合得到的

不同暴露时间下Cd、As对线蚓的半数致死浓度（LC50inter）

Table 3 LC50 values of Cd and As to Enchytraeus crypticus related
to body Cd and As concentrations at different exposure times

separately and all data together

图4 不同暴露浓度和暴露时间下Cd、As的体内浓度与
存活率的相关性

Figure 4 Correlation between survival fraction and the body
concentrations of Cd and As under different exposure

concentrations and exposure time
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究发现暴露在Pb中的赤子爱胜蚓的LC50值随时间增

加而降低，最后在 21 d趋于平衡[35]。王顺昌等[36]将秀

丽线虫暴露在 5 mmol·L-1的砷酸钠中，发现随着暴露

时间的增加，线虫的细胞凋亡数目明显大于对照组，

表明 As 的毒性效应随着时间增加而明显增强。因

此，在对Cd、As的生物毒性研究中应该充分考虑时间

因素的影响。

本研究发现Cd、As的损害速率Kd值均大于 0，最
终半致死浓度LC50∞Cd小于LC50∞As，表明Cd和As均对

线蚓产生毒性且Cd的毒性作用强As。Vellinger等 [37]

将淡水鱼分别暴露在Cd、As中 240 h后，发现以存活

率为终点的 LC50As远大于 LC50Cd，与本研究结果一致。

Cd、As毒性作用的差异可能是由于二者进入细胞的

方式和毒性作用机理不同，Reid等[38]研究发现 Cd会

干扰细胞内Ca的运输和代谢，Cd2+在细胞基底膜水平

通 过 Ca2+- ATPase 或 Na+/Ca2+ 交 换 的 方 式 进 行 转

运[39-41]，由于Cd2+和Ca2+的离子形式相似，所以它们可

以竞争同一种类型的配体，因此Cd的二价离子形态

具有更高的生物利用度及毒性[42]。As则通过磷酸盐

转运系统[43]进入细胞，砷酸盐可能会干扰电子传输链

或葡萄糖代谢中的磷酸化反应[44-47]，进而阻碍葡萄糖

的代谢及能量的产生[48]。

3.3 Cd和As在线蚓体内的累积和毒性的关系

先前的研究表明，体内浓度由于已经考虑了暴露

介质及暴露时间对毒物动力学过程的影响，因此相较

于体外暴露浓度可以更好地作为动态毒性的指示指

标[12，49]。本研究发现基于体内浓度计算得到 As 的
LC50inter值随着时间变化整体保持不变，这与之前的研

究结果类似[27]。而Cd的 LC50inter值随着暴露时间的增

加不断变化，而且基于体内浓度表达毒性效应时 Cd
的毒性强度小于As，这与基于体外浓度得到的毒性

作用结果不同。这可能是由于金属Cd进入生物体后

会诱导金属硫蛋白MT的产生，而MT是生物体内重

要的解毒物质[50]，Wallace等[51]研究表明，将草虾饮食

中的 Cd暴露量增加 5倍会导致总 Cd组织浓度增加

18倍，但由于MT的诱导，其细胞溶质中Cd的储存量

增加了 32倍。MT的增加导致更多的 Cd与其结合，

进而不断减弱生物体内Cd的毒性作用，这也进一步

表明 Cd 的体内浓度并不能完全代表其生物有效浓

度以指示其毒性生物。赵俊杰[52]研究也指出，在 Cd
暴露下蚯蚓体内MT含量随着暴露时间而升高，产生

的MT会不断与 Cd结合，因此会降低 Cd对生物体的

毒性。积累在生物体内的金属会被生物体通过代谢

排出，或分布在不同组织中，从而抑制其与毒性作用

位点的结合，这些生物体内部的解毒机制影响了金属

在生物体内累积浓度与其毒性效应的相关性，进而影

响体内浓度对金属毒性效应的有效预测[53]。

累积在生物体内的部分金属通过与毒性作用位

点的结合从而对生物产生毒性。金属会诱导动物机

体产生过氧化氢和自由基等活性氧物质，导致脂质过

氧化产物累积，从而破坏细胞膜，造成DNA损伤并干

扰抗氧化防御系统[52，54]。研究发现，鱼类受到重金属

Cd胁迫时，体内会产生大量活性氧（ROS），如超氧阴

离子（O-2）、羟自由基（·OH）和 H2O2等[55]。如果这些

ROS不能被及时有效地清除，将造成氧化损伤，进而

导致鱼体内组织和器官的损伤。杨瑞瑛等[56]研究发

现累积在大鼠体内的 As 主要分布在细胞的微粒体

中，这些As会与巯基酶结合使酶失活，干扰细胞的生

物功能、结构和正常代谢，其中分布在细胞核中的As
会引起DNA的氧化损伤并抑制抗氧化酶的产生，使

得细胞中的过氧化氢（H2O2）蓄积，进而对大鼠产生毒

性影响。

目前针对环境污染物的研究主要集中在单一金

属的毒物-毒效动力学过程的描述，在实际环境中金

属大多以混合物形式存在，而有关混合物存在下污染

物的累积和毒性作用的动力学过程研究较少，应当充

分考虑Cd、As交互作用对其在线蚓体内动态吸收、释

放及毒性作用的影响。此外，现阶段的研究手段主要

采用室内模拟试验，研究对象也主要针对单一的生物

物种，不能全面反映Cd、As在实际土壤中的生态毒性

效应，因此有必要采用微宇宙生态系统方法原位研究

金属毒性影响，并从整个土壤生物群落出发研究污染

物对群落结构和多样性等的影响，从而更全面地评估

污染物的生态毒性作用。此外，当前绝大多数的毒理

学研究仍是基于生物体在个体水平上对污染物的毒

性响应，而对其分子水平的毒性研究仍较为欠缺，为

了进一步揭示Cd、As对生物的毒性效应机制，可以利

用蛋白组学、代谢组学等多组学联合手段阐释Cd、As
对生物体分子水平的毒性作用。

4 结论

（1）整体上，Cd 和 As 在线蚓体内的含量受暴露

浓度和暴露时间的影响，Cd的吸收速率大于As，而排

出速率小于As，因此Cd更容易在线蚓体内累积。

（2）当基于外部暴露浓度表达毒性效应时，Cd、
As的毒性效应（LC50）随暴露时间的增加而不断增强
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并最终趋于稳定，Cd对线蚓的毒性效应大于As。

（3）当基于体内浓度表达毒性效应（LC50inter）时，

As 的 LC50inter 值基本不受暴露时间的影响，而 Cd 的

LC50inter值随暴露时间的增加持续升高，Cd对线蚓的毒

性效应小于 As；相较于 Cd，As的体内浓度能更好地

预测其对线蚓的动态毒性效应，说明体内累积的 Cd
不能代表其生物有效浓度以指示其毒性效应。
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