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Abstract：The toxicity of soil chromium（Cr）is related to its valence states. The present study aims to compare the toxicity differences of
various valence states of soil Cr to diverse biological indicators and ecological system, and provide a basis for ecological risk assessment of
the Cr-contaminated soils. Based on the collected ecotoxicological data of Cr（Ⅵ）and Cr（Ⅲ）in Chinese soils, the prediction models re⁃
flecting the quantitative relationship between median effective concentration（EC50）or 10% effective concentration（EC10）of Cr（Ⅵ）or
Cr（Ⅲ）and soil properties were developed, respectively. After interspecific extrapolation and normalization were processed using the pre⁃
diction models, the species sensitivity distribution（SSD）curves of Cr（Ⅵ）and Cr（Ⅲ）for various biological indicators in neutral soil sce⁃
narios were fitted with Burr Ⅲ. According to the formula of potential affected fraction（PAF）, the differences between the toxicities of
Cr（Ⅵ）and Cr（Ⅲ）to soil ecosystem were further evaluated in the condition of various PAFs. The results showed that root elongation of
pakchoi and soil dehydrogenase activity were the most sensitive indicators for soil Cr（Ⅵ）and Cr（Ⅲ）contamination, respectively.The tox⁃
icity difference of the two valence states of Cr varied with distinct biological indicators at the species level and changed depending on PAF
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摘 要：土壤铬（Cr）的毒性与其价态密切相关，为了比较不同价态Cr对多种生物指标和生态系统的毒性差异，并为Cr污染土壤的

生态风险评价提供依据。本文通过文献搜集的基于中国土壤的Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）生态毒理学数据，分别建立了Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）对

各生物指标的半数有效浓度（EC50）和 10%有效浓度（EC10）与土壤性质关系的预测模型，在模型种间外推和归一化处理后，利用

Burr Ⅲ构建了中性土壤情景下Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的物种敏感性分布（SSD）曲线，并根据潜在影响比例（PAF）的公式反推出在不同

PAF下Cr（Ⅵ）与Cr（Ⅲ）在生态系统水平上的毒性差异。结果表明：小白菜根伸长和土壤脱氢酶活性分别是对土壤Cr（Ⅵ）和Cr
（Ⅲ）污染最敏感的生物指标；在物种水平上，两种价态Cr的毒性差异因生物指标的变化而不同；在生态系统水平上，两种价态Cr
的毒性差异随 PAF而发生变化，在较大的 PAF范围内（基于EC50和EC10数据的 PAF分别在 84.4%和 87.3%以下）和通常的保护水

平（PAF为 5%）下，Cr（Ⅵ）的生态毒性显著高于Cr（Ⅲ）。本研究表明Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的生态毒性存在着显著差异，根据Cr的价态

组成从生态系统毒性水平上进行研究，能够综合反映土壤Cr污染的生态风险并为土壤修复管理等提供参考。
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铬（Cr）在自然环境中主要以Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）两

种价态存在[1-3]，其毒性与环境中的存在价态具有密

切关系。由于 Cr（Ⅵ）迁移能力较强且具有强氧化

性[4]，因此人们普遍认为 Cr（Ⅵ）具有更高的生态毒

性[5]。许多研究结果也得出了一致的结论，如 Sivaku⁃
mar等[6]分别研究了 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）在 10种土壤中

对赤子爱胜蚓（Eisenia fetida）的毒性，发现暴露 14 d
时 Cr（Ⅵ）的半数致死浓度（Median lethal concentra⁃
tion，LC50）为 222~257 mg·kg-1，Cr（Ⅲ）的LC50为 1656~
1902 mg·kg-1，Cr（Ⅵ）对赤子爱胜蚓的毒性显著高于

Cr（Ⅲ）。梁艳茹[7]研究了Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）对塿土、褐

土和风沙土脱氢酶活性的影响，发现 Cr（Ⅵ）和

Cr（Ⅲ）对土壤脱氢酶活性的半数有效剂量（Median
effective dose，ED50）分别为 50.9~81.0 mg·kg-1和 2451~
3415 mg·kg-1，表明在这三种土壤中Cr（Ⅵ）对脱氢酶

的毒性也显著高于Cr（Ⅲ）。然而有些学者的研究却

得出了相反的结果，如Vignati等[8]发现在淡水环境中

Cr（Ⅲ）对两种绿藻 Pseudokirchneriella subcapitata和

Chlorella kessleri的毒性分别大约是 Cr（Ⅵ）毒性的 10
倍和 5 倍。 Samborska 等 [9] 也发现在相同浓度下

Cr（Ⅲ）比Cr（Ⅵ）对土壤脲酶具有更强的抑制作用。

由此可以看出，Cr的毒性除了与其价态有关之外，还

受到生物受体的影响，仅就单一生物受体作为研究

目标无法对不同价态 Cr的综合毒性进行准确评价。

需将当前分散的基于有限物种的 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）

毒性研究结果整合起来，才能从多生物指标和生态

系统水平上对 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）的生态毒性差异进

行综合比较。

Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的毒性除了因生物受体而异外，

环境因子如土壤 pH、有机碳含量（OC）、阳离子交换

量（CEC）及黏土含量（clay）等也是影响 Cr在环境中

迁移转化和生物有效性的重要因素，相同含量的同一

价态Cr添加到不同类型土壤中对同一种生物和评价

终点的毒性常常差异较大，如 Cr（Ⅵ）在酸性土壤中

对脲酶活性的半数有效浓度（Median effective concen⁃
tration，EC50）为 1093 mg·kg-1，在碱性土壤中的EC50却

为 27 473 mg·kg-1[10]；Cr（Ⅲ）在酸性土壤中对磷酸酶

活性的 10%有效浓度（10% of effective concentration，
EC10）为 1089 mg·kg-1，而在碱性土壤中的EC10却仅为

370 mg·kg-1[11]，因此在对不同价态Cr的生态毒性差异

进行分析时，还需建立各价态 Cr的生态毒性与土壤

性质关系的预测模型，以便于通过归一化处理修正由

于土壤性质引起的毒性差异。

在重金属污染物对生态系统毒性的研究中，物种

敏感性分布（SSD）法以其简单明确、置信度较高、适

用于各个领域以及可预测生态系统的潜在生态效应

等优点[12-14]，已成为普遍应用的重要方法，该方法假

设生态系统中不同物种对于某一污染物的敏感性

（EC50或EC10）能够被一个分布所描述，通过生物测试

获得的有限物种的毒性阈值是来自于该分布的样本，

可用来估算该分布的参数[14]。杜建国等[15]应用 SSD
方法研究了不同价态Cr对海洋生态系统（包括藻类、

鱼类、甲壳类、软体动物、蠕虫和其他无脊椎动物）的

毒性，发现 Cr（Ⅵ）的生态毒性大于 Cr（Ⅲ）的生态毒

性，且高浓度（1000 μg · L-1）水平下的 Cr（Ⅵ）和

Cr（Ⅲ）生态风险差异也比低浓度（<10 μg·L-1）时有所

增大。王晓南等[16]以保定市农田潮土为研究对象，通

过 SSD法分析了Cr（Ⅵ）对 8种土壤植物（小麦、莴苣、

黄瓜、玉米、白菜、大豆、韭菜和番茄）和 2种土壤动物

（褐云玛瑙螺和赤子爱胜蚓）的生态毒性，并推导出了

保护生态系统中 95% 生物不受危害的浓度（5% of
hazardous concentration，HC5）为 6.5 mg·kg-1。而目前

关于Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）污染对我国土壤生态系统毒性

差异的研究尚未见报道。由于土壤生态系统是由土

壤植物、动物和微生物三大类群多种生物组成，物种

选取上宜涵盖每一类群和营养级[17]，且考虑到土壤环

境因子对 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）毒性的潜在影响，本研究

将利用文献检索到的基于我国土壤Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）

的生态毒理学数据，通过构建生态毒性预测模型修

正土壤理化性质引起的 Cr毒性差异，构建 Cr（Ⅵ）和

Cr（Ⅲ）在同一土壤条件下的 SSD 曲线，明确土壤中

Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）的生态毒性差异，为不同价态 Cr污

at the ecosystem level. Cr（Ⅵ）has the higher toxicity to soil ecosystem than Cr（Ⅲ）in a large range of PAF（i.e. PAFs derived from EC50

and EC10 data were less than 84.4% and 87.3%, respectively）and under the common protection level（i.e.PAF was equal to 5%）.These find⁃
ings indicated that the ecotoxicities of soil Cr（Ⅵ）and Cr（Ⅲ）were obviously different, and the ecological risk of soil Cr contamination
could be comprehensively reflected based on the valence states of Cr and their toxicities to ecosystem, which would help the restoration
management of the soils contaminated with Cr.
Keywords：soil Cr; valence; normalization; species sensitivity distribution; ecotoxicity

2523



农业环境科学学报 第37卷第11期
染土壤的生态风险评价和修复管理等提供参考。

1 材料与方法

1.1 Cr毒理学数据的筛选与处理

在中国知网（CNKI）、万方学位论文、Sciencedi⁃
rect、Web of Science、Wiley Online Library 和 Springer
数据库中以“土壤”和“Cr”或“铬”为关键词，搜索所有

基于中国土壤的Cr生态毒理学数据并进行筛选。筛

选的数据应满足以下条件：实验有合理的对照；暴露

途径均匀合理或随机分布；实验中条件控制始终一

致；有足够的重复和浓度梯度，便于统计分析；外源添

加污染物，无复合污染等障碍因素；没有其他明显不

合理的因素，如缺少土壤性质和评价终点等[13]。从满

足条件的文献中直接获取相关生物指标的 EC50 和

EC10或利用有明显剂量-效应关系的原始数据通过

Log-logistic函数公式计算获得。由于目前尚没有适

宜的关于土壤 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）的老化和淋洗模型，

无法对不同老化时间和淋洗处理的土壤进行校正，为

统一条件以避免不同老化时间和是否进行淋洗处理

引起的结果差异，本研究仅选用在污染物添加 7 d内

进行毒理学试验的非淋洗土壤。考虑到 EC50和 EC10
在不同土壤条件下可能存在较大差异，选取的生物指

标应至少具有两种土壤性质的EC50和EC10，但是由于

中国土壤Cr对动物生态毒害数据缺乏，因此，一种土

壤性质下（包括人工土壤）的动物指标依然采用；对于

具有多个评价终点的同一物种，选取最重要或最敏感

的评价终点作为该物种的生物毒性评价指标。

1.2 生态毒性预测模型的构建和种间外推

研究表明土壤 pH、OC及CEC对土壤中重金属元

素的生物有效性和毒性有着显著的影响[18-19]，因此，

以筛选到的生物指标的EC50和EC10作为因变量，以土

壤 pH、OC或CEC等作为自变量，通过 SPSS软件进行

多元逐步回归分析建立不同价态Cr的生态毒性预测

模型，模型的通用形式为：

EC50/EC10/lgEC50/lgEC10=a×pH+b×OC或 lgOC+
c×CEC或 lgCEC+k （1）

式中，a、b、c表示相应的土壤参数对Cr的生态毒性的

影响程度，截距 k则表征该生物指标对Cr毒害的固有

敏感性。

有的生物指标因缺乏足够数据无法构建Cr生态

毒性预测模型，可与已有的属于同一类型的指标共享

Cr模型，即假设 Cr对共享模型的所有生物指标的毒

性受土壤理化性质的影响程度是相同的，即共享模型

的土壤性质参数是恒定的，差异来自于各指标本身的

固有敏感性（k）。以EC50或EC10实测值与预测值之间

的均方根误差（RMSE）最小为目标，通过规划求解获

得对应不同模型的各个指标的截距（k），此为种间外

推[13]。通过预测模型计算实测土壤条件下的 EC50和

EC10预测值，并与实测值进行比较，分析种间外推模

型的预测效果。

1.3 归一化处理及种内变异分析

利用毒性预测模型将各土壤生物指标的EC50和

EC10值归一化到相同土壤条件下，以修正土壤性质的

影响。如土壤生物指标的EC10模型为

lgEC10=a×pH+b×lgOC+k （2）
则归一化后的EC10nor为：

EC10nor=EC10×10a × ( pHnor - pH ) + b × lg ( OCnor ÷ OC ) （3）
式中，a、b表示相应的土壤参数对Cr的生态毒性的影

响程度，截距 k表征该生物指标对Cr毒害的固有敏感

性，“nor”表示对应的参数为归一化后的参数。

对于具有多个EC50和EC10（在不同土壤条件下测

得）的某一生物指标，如归一化后变异系数降低，则

表示进行归一化可在一定程度上修正土壤性质差异

的影响[13]。

1.4 SSD曲线的建立

对于具有预测模型的生物指标，将不同土壤条件

下测得的EC50和EC10值进行归一化，并以归一化后的

EC50和EC10的几何平均值表示；对于没有预测模型或

模型不适用的生物指标选用实测值的几何均值。由

于本研究用于构建 SSD曲线的生物指标包括归一化

后的预测值和未归一化的实测值，而未归一化生物指

标的土壤 pH基本接近 7，因此，将具有预测模型的生

物指标归一化到 pH=7.0、OC=1.5% 及 CEC=15 cmol·
kg-1的中性土壤条件下，以消除土壤性质差异产生

的影响，便于比较和分析 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）对生态系

统的毒性差异。采用 Burr Ⅲ分布函数对 Cr（Ⅵ）和

Cr（Ⅲ）EC50和 EC10的累积概率分布进行拟合并建立

SSD曲线及其 95%的置信区间。SSD曲线上某一 Cr
浓度所对应的累积概率表示该浓度水平Cr对生态系

统 的 潜 在 影 响 比 例（Potential affected fraction，
PAF）[20]，也可根据 Burr Ⅲ分布函数的反推公式计算

已知PAF下的Cr浓度。根据置信区间的宽窄来判断

SSD 曲线的拟合度，置信区间越窄表明拟合度越

高[21]。

Burr Ⅲ分布计算PAF的公式为：
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（5）

式中，b、c、k是函数的3个参数。

SSD拟合采用澳大利亚联邦科学和工业研究组

织（Commonwealth Scientific and Industrial Research
Organization，CSIRO）提供的计算软件 BurrliOZ（版本

2.0）（http：//www.cmis.csiro.au/envir/burrlioz/）进行。

2 结果与讨论

2.1 生态毒性预测模型的建立及种间外推

根据以上筛选条件，共获得 11个 Cr（Ⅵ）生物指

标的毒理学数据（表 1）和 9个Cr（Ⅲ）生物指标的毒理

学数据（表 2）；这些数据均基于外源添加 Cr 污染土

壤，EC50和EC10值以外源添加的Cr浓度表示，不包括

实验土壤背景值部分。

通过多元线性回归构建的Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的生

态毒性预测模型及种间外推模型的固有敏感性如表

3和表 4所示。Cr（Ⅵ）对土壤脱氢酶、脲酶和碱性磷

生物指标
Biological indicator
土壤脱氢酶活性

土壤脲酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

土壤纤维素酶活性

土壤芳基硫酸酯酶活性

土壤过氧化氢酶活性

小麦根生物量

小白菜根伸长

赤子爱胜蚓产茧量

褐云玛瑙螺重量

线蚓致死数

pH
6.51~8.46
5.30~8.46
5.65~8.63
5.30~8.06
5.30~8.06
6.13~7.00
7.01~7.65
7.10~7.75

7.00
8.10
7

OC/%
0.414~1.51
0.448~1.51
0.414~1.51
0.557~1.16
0.557~1.51
0.43~1.54
0.795~1.57
0.947~0.973

3.40
1.34
—

CEC/cmol·kg-1

2.45~16.9
4.49~16.9
2.45~16.9
4.49~14.5
4.49~14.5
13.2~19.2

10.1
23.3~29.5

9.90
17.2
—

EC50/mg·kg-1

72.1（24.6~152）
4125（111.02~17 060）
2750（145~13 738）
3384（1678~6329）
101（22.4~347）

10 638（2133~53 060）
469（449~489）

7.79（6.36~9.52）
69.5（68.9~70.1）

204
24.3

EC10/mg·kg-1

13.2（3.80~30.4）
696（22.2~3411）
463（29.1~2747）
376（186~703）

9.60（2.60~52.7）
608（204~1818）
307（286~330）

0.722（0.401~1.30）
29.1（28.6~29.5）

22.8
—
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注：pH、OC和CEC以在受试土壤中的范围值表示，EC50和EC10以EC50的几何均值（EC50min~EC50max）和EC10的几何均值（EC10min~EC10max）形式表示。
Note：pH，OC and CEC are expressed as range values in the soil tested. EC50 and EC10 are expressed as EC50 geometric mean（EC50min~EC50max）and EC10

geometric mean（EC10min~EC10max）.

表1 基于中国土壤的Cr（Ⅵ）生态毒理学数据

Table 1 Ecotoxicological data of Cr（Ⅵ）based on Chinese soils

注：pH、OC和CEC以在受试土壤中的范围值表示，EC50和EC10以EC50的几何均值（EC50min~EC50max）和EC10的几何均值（EC10min~EC10max）形式表示。
Note：pH，OC and CEC are expressed as range values in the soil tested. EC50 and EC10 are expressed as EC50 geometric mean（EC50min~EC50max）and EC10

geometric mean（EC10min~EC10max）.

表2 基于中国土壤的Cr（Ⅲ）生态毒理学数据

Table 2 Ecotoxicological data of Cr（Ⅲ）based on Chinese soils
生物指标

Biological indicator
土壤脱氢酶活性

土壤脲酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

土壤芳基硫酸酯酶活性

土壤过氧化氢酶活性

小麦苗期生物量

白符跳繁殖量

赤子爱胜蚓产茧量

线蚓繁殖量

pH
4.90~8.80
4.90~8.80
5.30~8.63
5.30~8.00
5.30~8.00
7.01~7.65

6
6
6

OC/%
0.497~2.77
0.423~2.77
0.423~1.51
0.557~1.51
0.557~1.51
0.795~1.57

—

—

—

CEC/cmol·kg-1

7.27~31.1
4.49~31.1
4.49~16.9
7.27~14.5
7.27~14.5

—

—

—

—

EC50/mg·kg-1

684（38.9~3415）
2876（87.7~17 738）
3958（2618~12 563）
3667（980~12 005）

42 834（405~32 787）
569（513~649）

604
892
637

EC10/mg·kg-1

84.4（4.32~683）
509（10.0~20 476）
548（291~1396）
407（109~1334）
476（45.0~3643）
214（115~399）

86.0
610
477

参考文献
References
[7，11，32]

[7，11，23，32]
[7，11，23]

[11]
[11]
[33]
[34]
[34]
[34]
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酸酶毒性的主控因素分别是土壤 OC，土壤 OC 和

CEC，以及土壤 pH。对于 Cr（Ⅲ）来说，土壤 pH是影

响其对土壤脲酶和碱性磷酸酶毒性的主控因素，土壤

OC和CEC是影响其对土壤脱氢酶毒性的主控因素。

表 3和表 4中 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）生态毒性预测模型的

部分相关系数（R2）较小及土壤性质参数的正负号不

统一，这可能是由于构建预测模型的数据来自不同的

文献，其土壤培养时间和测定方法之间存在差异。

利用选用的生态毒性预测模型及对应的固有敏

感性计算各外推指标的EC50和EC10预测值，其实测值

与预测值的关系见图 1a和图 1b。除Cr（Ⅵ）对土壤过

氧化氢酶活性的 EC50与 EC10值超出了 2倍预测区间

外，其余的生物指标的实测值与预测值比值均全部

或基本处于 2倍预测区间内，表明这些生物指标种间

外推模型的预测效果较好，可用于接下来的归一化

处理和 SSD曲线构建。对于模型预测效果不理想的

Cr（Ⅵ）土壤过氧化氢酶活性的 EC50与 EC10值以及没

有预测模型的土壤植物和动物指标的EC50和EC10值，

采用实测值的几何均值进行SSD曲线的构建。

2.2 种内变异分析

利用表 3 和表 4 中的模型将各土壤生物指标的

EC50和EC10值归一化到中性土壤条件下，各生物指标

的种内变异结果见图 2和图 3。除Cr（Ⅵ）土壤纤维素

酶活性的 EC50和 EC10值及芳基硫酸酯酶活性的 EC50
值，经毒性预测模型归一化后变异系数略有增加，其

余 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）生物指标的变异系数均显著降

低，表明通过归一化处理可以有效消除由于土壤性质

差异引起的毒性变异[13]。

2.3 中性土壤情景中Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的SSD曲线

通过Burr Ⅲ函数分别拟合得到Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）

在中性土壤条件下的 SSD 曲线，见图 4。Cr（Ⅵ）和

Cr（Ⅲ）各生物指标的 EC50和 EC10的几何均值基本都

在 95% 置信区间内，但存在曲线的部分区间拟合度

相对较差、置信区间较宽的情况，原因可能是：这些生

物指标的数据来自不同的文献，实验条件不统一；部

分生物指标存在非归一化等，这些都会对 SSD曲线的

拟合度产生影响。

总体来说，在构建的 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）SSD 曲线

中，从生物大类即土壤植物、动物和微生物的敏感性

顺序上来说，没有表现出明显的规律。但在 Cr（Ⅵ）

对各生物指标的EC50和EC10值构建的 SSD曲线中（见

图 4a，图 4c），小白菜根伸长指标均位于曲线的最底

端，表明小白菜根伸长可作为土壤 Cr（Ⅵ）对生态系

统毒性的敏感指标，用于土壤 Cr（Ⅵ）污染的生物监

表4 Cr（Ⅲ）EC50和EC10生态毒性预测模型及生物指标固有敏感性

Table 4 Ecotoxicity prediction models of EC50 and EC10 values of Cr（Ⅲ）and inherent sensitivity of extrapolated biological indicators

表3 Cr（Ⅵ）EC50和EC10生态毒性预测模型及生物指标固有敏感性

Table 3 Ecotoxicity prediction models of EC50 and EC10 values of Cr（Ⅵ）and inherent sensitivity of extrapolated biological indicators

EC50

EC10

生物指标Biological indicator
土壤脱氢酶活性

土壤脲酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

土壤脱氢酶活性

土壤脲酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

预测模型Predictive model
EC50=-185 lgOC+77.8（R2=0.695，n=12）

EC50=30 969 lgOC-30 078 lgCEC+41 724（R2=0.601，n=15）
lgEC50=0.633pH-1.61（R2=0.365，n=17）

lgEC10=-0.958 lgOC+1.10（R2=0.454，n=12）
EC10=3428 lgOC-3134 lgCEC+4839（R2=0.406，n=15）

lgEC10=0.587pH-2.02（R2=0.357，n=17）

固有敏感性（k）Inherent sensitivity（k）
土壤纤维素酶活性3806

土壤芳基硫酸酯酶活性
-2.52

土壤纤维素酶活性2.52

土壤芳基硫酸酯酶活性
-3.21

土壤过氧化氢酶活性
-0.129

土壤过氧化氢酶活性
-1.07

EC50

EC10

生物指标Biological indicator
土壤脱氢酶活性

土壤脲酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

土壤脱氢酶活性

土壤脲酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

预测模型Predictive model
lgEC50=-0.481OC+3.42（R2=0.165，n=28）
lgEC50=0.447pH+0.169（R2=0.392，n=34）

lgEC50=-0.187pH+5.08（R2=0.723，n=16）
lgEC10=-0.036CEC+2.48（R2=0.162，n=28）

lgEC10=0.531pH-1.19（R2=0.546，n=34）
EC10=-245pH+2543（R2=0.504，n=16）

固有敏感性（k）Inherent sensitivity（k）

土壤过氧化氢酶活性
0.473

土壤芳基硫酸酯酶活性2.97
土壤过氧化氢酶活性-1.07

土壤芳基硫酸酯酶活性
0.406
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测和预警。而在Cr（Ⅲ）的 SSD曲线中（图 4b，图 4d），

土壤脱氢酶活性较其他指标更为敏感，可作为土壤

Cr（Ⅲ）污染的早期诊断指标之一。相对于土壤植物

和动物，土壤微生物酶活性受 Cr毒性的影响表现出

了更大的变异，在 SSD曲线的上、中、下端均有分布，

这可能与不同酶类执行的功能不同以及Cr与微生物

种群间存在着复杂的相互作用有关。过氧化氢酶可

促使H2O2分解为分子氧和水[35]；脱氢酶在有机物氧化

中发挥着重要作用，可将氢由电子供体传递给受

体[36]；纤维素酶、脲酶、芳基硫酸酯酶、碱性磷酸酶分

别在土壤碳、氮、硫、磷循环中发挥着重要作用[37]。重

金属Cr可以通过抑制微生物的生长繁殖或与酶分子

的巯基、氨基和羧基结合从而抑制酶的合成和活

性[38]；也能够通过选择性富集Cr耐受菌或作为酶的辅

基，从而促进酶的合成和活性[39]。微生物还可以通过

溶解、吸附、沉淀和氧化还原等作用影响Cr的生物有

效性，从而改变Cr对微生物及其酶活性的毒性[40-41]。

本研究对 SSD曲线中共有生物指标的Cr（Ⅵ）和

Cr（Ⅲ）毒性进行了比较分析，见表 5。根据不同价态

Cr对赤子爱胜蚓产茧量的EC50和EC10值，得出Cr（Ⅵ）

对赤子爱胜蚓产茧量的毒性是 Cr（Ⅲ）的 12.8 倍和

21.0倍，原因可能是：在中性 pH条件下，Cr（Ⅵ）是水

图2 归一化前后Cr（Ⅵ）对各生物指标的EC50和EC10的

种内变异

Figure 2 Intraspecific variation of EC50 and EC10 of Cr（Ⅵ）for
various biological indicators before and after their normalization

图3 归一化前后Cr（Ⅲ）对各生物指标的EC50和EC10的

种内变异

Figure 3 Intraspecific variation of EC50 and EC10 of Cr（Ⅲ）for
various biological indicators before and after their normalization
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实线代表1∶1的直线，虚线表示两倍的预测区间
Solid lines represent 1∶1 straight lines，and dashed lines represent 2-fold prediction intervals

图1 基于种间外推模型的Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的实测EC50与预测EC50（a）和实测EC10与预测EC10（b）的相关性

Figure 1 Correlation between measured and predicted EC50（a）and EC10（b）of Cr（Ⅵ）and Cr（Ⅲ）based on
interspecies extrapolation models
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溶性的且较Cr（Ⅲ）离子更小，因此更容易穿透细胞膜

表现出毒害，而 Cr（Ⅲ）较难穿过细胞膜以及少量的

Cr（Ⅲ）是动物必需的微量元素[6]。研究发现 Cr（Ⅵ）

对土壤脱氢酶活性、芳基硫酸酯酶活性和碱性磷酸

酶活性的毒性也高于 Cr（Ⅲ）6.53~41.7倍，这可能与

Cr（Ⅵ）具有强氧化性、移动性强和不容易被土壤颗粒

吸附等有关[42]。而对于土壤脲酶活性和过氧化氢酶

活性，其Cr（Ⅲ）的毒性是Cr（Ⅵ）毒性的 1.38~5.10倍，

表明土壤脲酶活性和过氧化氢酶活性对Cr（Ⅲ）的毒

害更敏感。由于过氧化氢酶可清除Cr（Ⅵ）等氧化剂

在还原过程中形成的自由基[43]，脲酶可将尿素分解成

CO32-和氨，增加土壤 pH和固化重金属，因此当存在

移动性较强的 Cr（Ⅵ）时，可能会进一步刺激这两类

酶的活性，以抵御重金属对微生物的伤害[44]。

此外，对于同一价态的Cr来说，在由EC50和EC10
数据构建的 SSD曲线中，其共有指标的排列顺序也是

不同的，如在由 Cr（Ⅵ）的 EC50值构建的 SSD 曲线中

（图 4a），土壤脱氢酶活性较芳基硫酸酯酶活性对

Cr（Ⅵ）的毒害更敏感，而在 Cr（Ⅵ）的 EC10值构建的

SSD曲线中（图 4c），土壤芳基硫酸酯酶活性较脱氢酶

活性更为敏感。由于 EC50和 EC10值分别对应着对某

个生物指标的 50%和 90%保护水平，因此这说明物

种的敏感性顺序与对各物种的保护水平有关，这也

促使我们进一步分析不同保护水平下的 Cr（Ⅵ）和

Cr（Ⅲ）对生态系统的毒性差异。

基于在中性土壤条件下Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的 SSD
曲线和PAF公式（图 4），反推出了不同PAF下Cr（Ⅵ）

与 Cr（Ⅲ）的 EC50和 EC10值（见表 6）及其两种价态 Cr
的 EC50 比值（图 5a）和 EC10 比值（图 5b），以反映

生物指标
Biological indicator
土壤脱氢酶活性

土壤脲酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

土壤过氧化氢酶活性

土壤芳基硫酸酯酶活性

赤子爱胜蚓产茧量

EC50/mg·kg-1

Cr（Ⅵ）

35.3
10 221
659

10 638
82.2
69.5

Cr（Ⅲ）

501
2004
5873
4002
3426
892

EC10/mg·kg-1

Cr（Ⅵ）

8.60
1476
123
608
7.98
29.1

Cr（Ⅲ）

85.4
332
803
439
271
610

累
积

概
率

Cu
mu

lati
ve

pro
bab

ilit
y/% a.PAF（x）= 1

é
ë
ê

ù
û
ú1 + ( 0.0015

x
)0.503

255

Cr（Ⅵ）EC50/mg·kg-1 Soil

100

80

60

40

20

00.1 1 10 100 1000 100 00010 000

土壤过氧化氢酶活性

土壤芳基硫酸酯酶活性

土壤纤维素酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

土壤脲酶活性

小麦根生物量

小白菜根伸长

球肾白线蚓致死数
土壤脱氢酶活性

赤子爱胜蚓产茧量

褐云玛瑙螺重量

累
积

概
率

Cu
mu

lati
ve

pro
bab

ilit
y/% c.PAF（x）= 1

é
ë
ê

ù
û
ú1 + ( 453

x
)1.46

0.289

Cr（Ⅵ）EC10/mg·kg-1 Soil

100

80

60

40

20

00.01 0.1 1 10 100 1000 100 00010 000

土壤过氧化氢酶活性

土壤芳基硫酸酯酶活性

土壤纤维素酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

土壤脲酶活性

小麦根生物量

小白菜根伸长

土壤脱氢酶活性

赤子爱胜蚓产茧量

褐云玛瑙螺重量

累
积

概
率

Cu
mu

lati
ve

pro
bab

ilit
y/% b.PAF（x）= 1

é
ë
ê

ù
û
ú1 + ( 2.40

x
)1.42

4311

Cr（Ⅲ）EC50/mg·kg-1 Soil

100

80

60

40

20

010 100 1000 100 00010 000

土壤过氧化氢酶活性

土壤芳基硫酸酯酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

土壤脲酶活性

小麦苗期生物量

线蚓繁殖量

土壤脱氢酶活性

赤子爱胜蚓产茧量

白符跳繁殖量

累
积

概
率

Cu
mu

lati
ve

pro
bab

ilit
y/% d.PAF（x）= 1

é
ë
ê

ù
û
ú1 + ( 646

x
)6.19

0.192

Cr（Ⅲ）EC10/mg·kg-1 Soil

100

80

60

40

20

010 100 1000 10 000

土壤过氧化氢酶活性

土壤芳基硫酸酯酶活性

土壤碱性磷酸酶活性

土壤脲酶活性

小麦苗期生物量

线蚓繁殖量

土壤脱氢酶活性

赤子爱胜蚓产茧量

白符跳繁殖量

图4 中性土壤情景下Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的SSD曲线

Figure 4 SSD curves of Cr（Ⅵ）and Cr（Ⅲ）in the neutral soil scenario

虚线表示95%的置信区间
The dotted lines indicate 95% confidence intervals

表5 中性土壤情景下Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）EC50与EC10的预测值

Table 5 Predicted values of EC50 and EC10 of Cr（Ⅵ）and Cr（Ⅲ）

in neutral soil scenario
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于修乐，等：土壤中Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）生态毒性的差异性研究2018年11月
Cr（Ⅵ）与Cr（Ⅲ）的毒性差异随生态系统保护水平的

变化。当PAF较低（即较高的生态系统保护水平）时，

基于EC50和EC10值得到的Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的浓度比

值均小于 1，表明Cr（Ⅵ）较Cr（Ⅲ）具有更高的生态毒

性；随着 PAF的增大，Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的浓度比值逐

渐增大，当基于EC50和EC10值构建的 SSD曲线的 PAF
分别达到 84.4%和 87.3%（对应的 EC50和 EC10值分别

为 3076和 642 mg·kg-1）时，Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的浓度比

值为 1，此时Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的生态毒性相等；此后

随着 PAF和 Cr浓度水平的进一步提高，Cr（Ⅲ）将较

Cr（Ⅵ）具有更高的生态毒性。由此可以看出，Cr（Ⅵ）

高于Cr（Ⅲ）毒性的 SSD曲线的跨度远大于Cr（Ⅲ）高

于 Cr（Ⅵ）毒性的 SSD 曲线的跨度，在较大的 PAF 和

Cr浓度范围内，Cr（Ⅵ）的生态毒性显著高于Cr（Ⅲ）。

由于在生态风险评价和安全性阈值制定中通常选择

95% 的保护水平（即 PAF 为 5%），在此水平下基于

EC50 和 EC10 值得到的 Cr（Ⅵ）的浓度分别为 10.2 和

0.376 mg·kg-1，而Cr（Ⅲ）的浓度分别为 406 mg·kg-1和

51.8 mg·kg-1，Cr（Ⅵ）的毒性分别是 Cr（Ⅲ）毒性的

39.8倍和 138倍，表明在通常的保护要求和污染水平

下，Cr（Ⅵ）对生态系统的毒性也显著高于Cr（Ⅲ）。

在今后对我国土壤 Cr污染的生态毒性研究中，

应进一步完善不同土壤类型下不同价态Cr对多种生

物指标的毒理学数据库，以建立每一生物指标与土壤

性质关系的毒性预测模型，构建不同土壤情景下不同

价态 Cr的 SSD曲线，并发展土壤外源添加 Cr的淋洗

和老化模型，以进一步为不同土壤情景下不同价态

Cr的生态毒性差异比较和生态安全阈值的制定提供

科学依据。

3 结论

（1）根据 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）在中性土壤情景下的

SSD曲线，发现小白菜根伸长和土壤脱氢酶活性分别

是对土壤 Cr（Ⅵ）和 Cr（Ⅲ）污染最敏感的生物指标，

可作为土壤Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）污染的早期生物诊断和

预警的潜在指标之一。

（2）通过对Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）SSD曲线中共有生物

指标的比较，发现对于不同的物种来说，Cr（Ⅵ）和

Cr（Ⅲ）的毒性强弱有质的区别：对于赤子爱胜蚓产茧

量、土壤脱氢酶活性、芳基硫酸酯酶活性和碱性磷酸

酶活性而言，Cr（Ⅵ）具有更高的毒性；而对于土壤脲

酶活性和过氧化氢酶活性来说，Cr（Ⅲ）具有更高的毒

性。

（3）根据 PAF的反推公式，发现在较大的 PAF和

Cr 浓度范围内，即基于 EC50和 EC10值构建的 SSD 曲

线的 PAF 分别在 84.4% 和 87.3% 以下或对应的 EC50
和 EC10 值分别低于 3076 mg·kg-1 和 642 mg·kg-1 时，

Cr（Ⅵ）的生态毒性显著高于Cr（Ⅲ）；在通常的保护水

平（即 PAF为 5%）下，Cr（Ⅵ）对生态系统的毒性也显

著高于Cr（Ⅲ）。

PAF
5%
50%
84.4%
87.3%
95%

EC50/mg·kg-1

Cr（Ⅵ）

10.2
188
3076
—

33 372

Cr（Ⅲ）

406
1141
3076
—

7170

EC10/mg·kg-1

Cr（Ⅵ）

0.376
93.6
—

642
1391

Cr（Ⅲ）

51.8
362
—

642
781

表6 中性土壤情景中不同PAF下Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的浓度

Table 6 Concentrations of Cr（Ⅵ）and Cr（Ⅲ）under different
PAFs in the neutral soil scenario

注：黑字体表示在该PAF下Cr（Ⅵ）和Cr（Ⅲ）的EC50值或EC10值相
等。

Note：The values in bold were the PAFs and concentrations of Cr
under which the toxicity of Cr（Ⅵ）was equal to that of Cr（Ⅲ）.

图5 中性土壤情景中不同PAF下Cr（Ⅵ）与Cr（Ⅲ）的

EC50比值（a）与EC10比值（b）
Figure 5 Ratios of Cr（Ⅵ）and Cr（Ⅲ）EC50s（a）and EC10s（b）

under different PAFs in the neutral soil scenario
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