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土壤多环芳烃生物可给性测定的体外胃肠模拟法研究进展
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马俊超，高彦征，秦  超* 

(南京农业大学土壤有机污染控制与修复研究所，南京  210095) 

摘  要：经口摄入是土壤多环芳烃(PAHs)人体暴露的重要途径，有效评估土壤中 PAHs 的生物可给性是全面评估土壤 PAHs 人体健

康风险的重要组成部分。然而，测定土壤 PAHs 生物可给性的体外胃肠模拟方法众多，至今国内外尚缺乏统一标准。由于不同体外

模拟方法测定的结果差异较大，制约了土壤 PAHs 人体健康风险评估的发展。基于此，本文综述了 PAHs 生物可给性测定所用的多

种体外胃肠模拟方法及进展，并针对 PAHs 生物可给性测定方法存在的问题，建议未来构建土壤 PAHs 生物可给性测定标准方法的

相关研究应从生理条件、吸附材料的选择、体内模型的验证这 3 方面综合考虑。 
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Advances of in vitro Gastrointestinal Simulation Methods for Determining Bioaccessibility of 
Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAHs) in Soil 
MA Junchao, GAO Yanzheng, QIN Chao* 
(Institute of Organic Contaminant Control and Soil Remediation, Nanjing Agricultural University, Nanjing  210095, China) 

Abstract: Oral ingestion is an important route of human exposed to soil polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs). Effective 

assessment of the bioaccessibility of PAHs is an important component of a comprehensive assessment of the human health risk of 

PAHs in soil. However, there are many in vitro gastrointestinal simulation methods to evaluate the bioaccessibility of soil PAHs, 

and there is still no uniform standard in China as well as abroad. The development of human health risk assessment of soil PAHs 

has been hampered by the large variation in the results of different in vitro simulation methods. Thus, this paper reviewed various 

in vitro gastrointestinal simulation methods and the related advances for PAHs bioavailability determination, and suggested that 

future research on the construction of standard methods for PAHs bioaccessibility determination in soils should be based on three 

aspects: physiological conditions, selection of adsorbent materials, and validation of in vivo models. 
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多环芳烃 (PAHs)是一类在环境中普遍存在的

具有致畸、致癌、致突变效应的芳香族化合物，其

中，16 种 PAHs 被美国环境保护署列为优先控制污

染物[1-2]。由于其具有亲脂性、疏水性和难降解性，

PAHs 极易被土壤颗粒吸附并在土壤中累积，土壤已

成为 PAHs 的重要蓄积库[3]。当前，土壤中 PAHs 污

染问题普遍存在，对人体健康构成了严重威胁[4-5]。 

经口摄入是土壤 PAHs 人体暴露的重要途径。低

年龄段的幼儿具有高频率的手–口行为，极易将手上

黏附的土壤 PAHs 摄入口中，其每日经口摄入土壤

PAHs 的量要远高于成人而更易受到 PAHs 的威胁[6]。

依据现有的土壤污染风险评估技术导则或管控标准[7-8]，

经口摄入土壤 PAHs 的人体健康风险是基于土壤

PAHs 总量而评估的。然而，土壤中的 PAHs 并非都

能解吸并被人体吸收进入血液循环，以污染物总量评

估人体健康风险往往过于保守，导致土壤修复目标过

于严格、修复成本过高[9]。 

基于生物有效性，即在特定时间内化合物从环境

介质中穿过生物膜进入生物体的量与环境介质中总

量的比值[10]，来评估场地中污染物的人体健康风险

并制定修复目标值较为合理。使用幼猪、猴子、老鼠

等动物模型是评估污染物生物有效性的有效方式[11]，
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然而动物试验成本较高，且常伴随一系列伦理问题，

导致动物试验无法大批量进行。为了解决该问题，欧

美等国家提出以生物可给性代替生物有效性来对污

染物进行人体健康风险评估。生物可给性是指不同介

质中污染物在模拟胃肠液中的释放量与总量的比值，

它包含了生物有效性和潜在的被利用能力，代表了污

染物可能被人体吸收的 大程度[12-13]。 

当前，土壤 PAHs 生物可给性的测定尚无统一标

准，多种体外胃肠模拟方法被应用于土壤 PAHs 生物

可给性的测定，模拟方法的土液比、胃肠相培养时间

等差异会对结果造成较大影响，严重制约了经口摄入

土壤 PAHs 的人体健康风险评估[11]。明确体外胃肠模

拟法存在的问题并完善，对我国污染场地土壤污染风

险评估与修复标准体系构建和完善、前瞻性科学管理

等都具有重要意义。 

1  土壤 PAHs 生物可给性测定的体外胃肠

模拟方法 

早期的土壤 PAHs 生物可给性测定主要借鉴于

成熟的重金属生物可给性测定方法，随后多种基于生

理条件的土壤 PAHs生物可给性测定方法逐步建立并

沿用至今。随着人们对 PAHs 疏水性、肠道吸收影响

的认知，基于生理条件的体外胃肠模拟法也在不断优 

化。整体而言，当前土壤 PAHs 生物可给性测定处于

多方法并存与应用的状态，尚无统一标准。 

1.1  基于生理条件的土壤 PAHs 生物可给性测定

方法 

基于生理条件的土壤 PAHs 生物可给性测定方

法在 1996—2011 年快速发展，主要包括生理原理提

取法(Physiologically-based extraction test，PBET)[14]、

德国标准化研究所法(Deutsches institut für normung，

DIN)[11,15]、荷兰国家公共卫生与环境研究所法(Dutch 

national institute for public health and the 
environment ， RIVM)[16-18] 、 体 外 胃 肠 法 (in vitro 

digestion model，IVD)[19]、人体肠道微生物生态模拟

系统法(Simulator of the human intestinal microbial 

ecosystem，SHIME)[20-21]、进食条件下有机评估的人

体模拟方法(Fed organic estimation human simulation 

test，FOREhST)[22]、添加结肠相的生理原理提取法

(Colon extended physiologically based extraction test，

CE-PBET)[23]以及标准的生物可给性测定法(Unified 

bioaccessibility method，UBM)[11,24]。表 1 列举了不同

体外模拟方法的组成和理化条件等信息。不同模拟方

法间差异较大，显著影响了土壤 PAHs 生物可给性的

测定[11]，增加了 PAHs 污染场地人体健康风险评估的

不确定性。 

表 1  不同体外模拟方法的组成和理化条件 
Table 1  Composition and physicochemical conditions of different in vitro simulation methods  

方法 模拟相 模拟相参数(g/L) 食物

成分

pH 土液比

(m∶V) 

培养时间
(h) 

胃 8.78 g NaCl，0.5 g 柠檬酸盐，0.5 g 苹果酸，0.42 mL 乳酸，

0.5 mL 醋酸，1.25 g 胃蛋白酶 

1.5 1∶100 1 PBET[14] 

小肠 2 g 胆汁盐，0.6 g 胰酶 

– 

7 1∶100 4 

胃 1 g 胃蛋白酶，3 g 黏蛋白，2.9 g NaCl，0.7 g KCl，0.27 g 
KH2PO4 

2.0 1∶50 2 DIN[11,15] 

小肠 9 g 胆汁，9 g 胰酶，0.3 g 胰蛋白酶，0.3 g 尿素，0.3 g KCl，

0.5 g CaCl2，0.2 g MgCl2 

– 

7.5 1∶100 6 

唾液 1.8 g KCl，0.4 g KSCN，1.8 g NaH2PO4，0.6 g NaCl，1.15 g 

Na3PO4，0.14 g NaOH，0.4 g 尿素，0.03 g 尿酸，0.1 g 粘蛋

白，0.29 g 淀粉酶 

6.8 1∶15 0.083 

胃 5.5 g NaCl，0.5 g NaH2PO4，1.65 g KCl，0.8 g CaCl2，0.7 g 

NH4Cl，15 mL 12 mol/L HCl，1.3 g 葡萄糖，0.04 g 葡糖醛酸，

0.2 g 尿素，0.7 g 氨基葡萄糖，6 g 黏蛋白，2 g 牛血清蛋白，

2 g 胃蛋白酶 

添加

1.3 1∶45 2 

十二指肠 14 g NaCl，6.8 g NaHCO3，0.016 g KH2PO4，0.01 g MgCl2，

0.39 g CaCl2，1 mL 12 mol/L HCl，0.2 g 尿素，2 g 牛血清蛋

白，6 g 胰酶，1 g 脂肪酶 

7.8 2 

RIVM[16-18] 

小肠 

胆汁 10.4 g NaCl，11.6 g NaHCO3，0.75 g KCl，0.44 g CaCl2，1 mL 

12 mol/L HCl，0.5 g 尿素，12 g 胆汁 

 

8.2 

1∶95 

2 
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续表 1 

方法 模拟相 模拟相参数(g/L) 食物

成分

pH 土液比

(m∶V) 

培养时间
(h) 

胃 – 1.5 1∶100 2 IVD[19] 

小肠 12.5 g NaHCO3，6 g 胆汁，0.9 g 胰酶 

– 

6.5 1∶150 2 

胃 3 g NaCl，5g KHCO3，0.5 g 阿拉伯半聚乳糖，0.5 g 木聚糖，

2 g 马铃薯淀粉，0.2 g 葡萄糖，1.5 g 酵母提取物，0.5 g 蛋

白胨，2 g 黏蛋白，0.25 g 半胱氨酸 

1.5 1∶40 2 

小肠 12.5 g NaHCO3，0.9 g 胰酶，6 g 牛胆汁 6.5 1∶40 3.5 

SHIME[20-21] 

结肠 直接在小肠液中加入粪便培养物，使小肠液转变为结肠液，

肠液内菌的浓度为：9.9 lg (CFU 好氧菌/mL)，10.9 lg (CFU 厌

氧菌/mL) 

– 

5.6 ~ 5.9 1∶40 18 

唾液 0.9 g KCl，0.2 g KSCN，0.89 g NaH2PO4，0.57 g Na2SO4，0.3 

g NaCl，2.8 mL 1 mol/L NaOH，0.2 g 尿素，0.015 g 尿酸，

0.025 g 黏蛋白，0.28 g 淀粉酶 

6.8 1∶25 0.083 

胃 2.75 g NaCl，0.27 g NaH2PO4，0.82 g KCl，0.4 g CaCl2，0.31 

g NH4Cl，6.5 mL 12 mol/L HCl，0.65 g 葡萄糖，0.02 g 葡萄

糖醛酸，0.085 g 尿素，0.33 g 氨基葡萄糖，9 g 黏蛋白，1 g 

牛血清蛋白，2.5 g 胃蛋白酶 

1.3 1∶50 2 

十二指肠 7 g NaCl，5.6 g NaHCO3，0.08 g KH2PO4，0.05 g MgCl2，0.2 

g CaCl2，0.56 g KCl，0.18 mL 12 mol/L HCl，0.1 g 尿素，1 g 

牛血清蛋白，9 g 胰酶，1 g 脂肪酶 

8.1 2 

FOREhST[22] 

小肠 

胆汁 5.3 g NaCl，5.8 g NaHCO3，0.38 g KCl，0.22 g CaCl2，0.18 mL 

12 mol/L HCl，0.25 g 尿素，1.8 g 牛血清蛋白，30 g 胆汁

添加

8.2 

1∶100 

2 

胃 0.5 g 柠檬酸盐，0.5 g 苹果酸，0.42 mL 乳酸，0.5 mL 醋酸，

1.25 g 胃蛋白酶 

2.5 1∶100 1 

小肠 0.5 g 胰酶，1.78 g 胆汁 7 1∶100 4 

CE-PBET[23] 

结肠 4 g 黏蛋白，4.5 g KCl，4.5 g NaCl，1.5 g NaHCO3，1.25 g 

Na2SO4·6H2O，0.8 g 半胱氨酸盐酸盐，0.5 g K3PO4，0.19 g 

CaCl2，0.5 g K2HPO4，0.05 g 氯化血红素，0.005 g 

FeSO4·7H2O，0.4 g 胆汁 

添加

6.5 1∶100 8 

唾液 0.9 g KCl，0.2 g KSCN，0.89 g NaH2PO4，0.57 g Na2SO4，0.3 

g NaCl，0.2 g 尿素，0.015 g 尿酸，0.005 g 黏蛋白，0.15 g 淀

粉酶 

6.5 1∶100 0.083 

胃 2.75 g NaCl，0.27 g NaH2PO4，0.82 g KCl，0.4 g CaCl2，0.31 

g NH4Cl，0.65 g 葡萄糖，0.02 g 葡萄糖醛酸，0.085 g 尿素，

0.33 g 氨基葡萄糖，3 g 黏蛋白，1 g 牛血清蛋白，1 g 胃蛋

白酶 

0.9 ~ 1.0 1∶100 1 

十二指肠 7 g NaCl，5.6 g NaHCO3，0.08 g KH2PO4，0.05 g MgCl2，0.2 

g CaCl2，0.56 g KCl，1 g 尿素，1 g 牛血清蛋白，3 g 胰酶，

0.5 g 脂肪酶 

7.4 4 

UBM[11,24] 

小肠 

胆汁 5.3 g NaCl，5.8 g NaHCO3，0.38 g KCl，0.22 g CaCl2，0.18 mL 

12 mol/L HCl，0.25 g 尿素，1.8 g 牛血清蛋白，30 g 胆汁

– 

8.0 

1∶100 

4 

注：部分小肠液由十二指肠液和胆汁按比例混合。 

 
1.1.1  PBET 法   PBET 法 早是由 Ruby 等[14]为了

测定铅和砷的生物可给性而建立的。该法模拟了胃相

和小肠相，胃、肠相的土液比均为 1∶100(m∶V)。

其中酸性的胃相成分包括胃蛋白酶、柠檬酸和乳酸等

成分。试验过程中，胃液在经过 1 h 振荡培养后，用

NaHCO3 调节 pH 至 7，同时加入适量的胰酶和胆汁
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盐将其转变为肠液，此后再进行 4 h 的振荡培养。目

前，该法已成功应用于城市功能区表层土壤和污水灌

溉土样的 PAHs 生物可给性测定[25-27]。 

1.1.2  DIN 法   该法 初是由 Hack 和 Selenka[15]

提出的，用于测定土壤中 PAHs 和多氯联苯的生物可

给性。随后该法被德国标准研究院采纳，并作为土壤

中有机和无机污染物生物可给性测定的标准方法。

DIN 法除在胃肠相的培养时间、pH 和土液比方面与

PBET 法有所不同外，胃肠液的成分也差异较大。有

研究表明，DIN 法测定的土壤 PAHs 生物可给性结果

明显高于 PBET 法测定的结果，这可能归因于胆汁、

培养时间等因素的影响[11]。范婧婧等[28]用该法评估

了 4 个典型污染场地土壤中荧蒽、芘、苯并[b]荧蒽、

苯并[a]芘和茚并[1,2,3-cd]芘的生物可给性及人体健

康风险，结果表明，苯并[b]荧蒽、苯并[a]芘和茚并

[1,2,3-cd]芘基于生物可给性的经口摄入暴露量比基

于总量计算的暴露量低 1 ~ 2 个数量级，3 种 PAHs

的风险管控值明显提高。 

1.1.3  RIVM 法    该法以荷兰国家公共卫生与环

境研究所的荷兰语名称(Rijksinstituut voor Volksge-

zondheid en Milieu)来命名。RIVM 法除模拟胃肠液

外，还模拟了唾液组成，同时整个模拟过程又可分为

禁食和进食状态[16,29]。Pu 等[30]应用该法模拟了禁食

条件下土壤性质对菲的生物可给性影响，结果表明，

土壤性质显著影响了菲的生物可给性，土壤有机质含

量和黏粒含量越高，菲的生物可给性越低。Grøn 等[18]

利用该法研究了进食条件下丹麦土壤中苯并[a]芘和

二苯并[a,h]蒽的生物可给性，结果表明，两种 PAHs

的生物可给性大小依赖于 PAHs污染源和土壤性质的

影响。 

1.1.4  IVD 法    该法和以往研究者对砷的生物可

给性研究方法相似[20]，主要包括胃相和小肠相两部

分，胃肠模拟较为简单。该法的胃液模拟仅通过调节

体系的 pH，胃液组分中无胃蛋白酶等成分，而小肠

液则由 NaHCO3、胆汁和胰酶组成。James 等[19]采用

IVD 法测定了 8 种土壤中 PAHs 的生物可给性。 

1.1.5  SHIME 法    SHIME 法由 Molly 等[31]开发，

模拟了人体胃肠微生物生态系统，主要由胃、小肠、

升结肠、横结肠和降结肠组成，通过蠕动泵实现食物

和胃肠液的转移。随后，Richard 等[32]利用该反应器

开发出 SHIME 法，通过对胃、十二指肠和结肠环境

的模拟来测定土壤中 PAHs 的生物可给性。增加结肠

相并引入肠道微生物是体外胃肠模拟方法的一个积

极进展，因为食物在结肠中停留时间很长，污染物在

肠道微生物的作用下可能会被降解，只测定母体化合

物却不考虑其代谢产物可能会低估污染物的生物可

给性[33]。然而，微生物产生的气味及相对复杂的操

作限制了该方法的大规模应用[34]。 

1.1.6  FOREhST 法    该方法是 Cave 等 [22]参照

RIVM 法而建立的土壤 PAHs 生物可给性测定方法。

该方法模拟了唾液、胃相和小肠相。有研究表明，食

物中的脂质成分会扩大胃肠液中持久性有机污染

物的溶解度，使得有机污染物进一步从土壤中释放

出来 [33]。因此，该方法仅考虑了人体进食状态，以

获得 PAHs 生物可给性的 大值。当前，该法已成功

应用于污染场地和生物修复后的污染场地土壤

PAHs 生物可给性测定[35-37]。然而，食物成分的添加

也会对分析结果造成一定影响，因为排除脂质成分

需要进行皂化处理，这导致肠液萃取后的 PAHs 回

收率偏低[33]。 

1.1.7  CE-PBET 法    基于食物在结肠中停留时间

长、结肠自身能够吸收营养物质，且结肠中含有碳水

化合物、胆汁盐等有助于 PAHs 释放的成分，Tilston

等[23]在 PBET 法的基础上添加结肠相，并考虑了食物

成分的影响而建立了 CE-PBET 法。与 SHIME 法不

同的是，Tilston 等[23]并没有在结肠相中引入肠道微

生物，而是对结肠相培养时间进行了优化。研究发现，

8 h 的结肠培养为 佳培养时间，能够显著提高土壤

PAHs 生物可给性测定结果，而食物成分能够进一步

提高测定结果。 

1.1.8  UBM 法    UBM 法是欧洲生物可给性研究

小组在 2011 年建立的，用于测定重金属砷、镉、铅

的生物可给性[24]。该方法在 PAHs 生物可给性测定方

面应用较少。Zhang 等[11]研究了 UBM 法在 PAHs 生

物可给性测定方面和 PBET、DIN、IVD 及 FOREhST

法的差异，结果显示，UBM 法的测定结果仅略高于

IVD 法的测定结果。 

1.2  基于生理条件的体外胃肠模拟法的优化 

不同于重金属离子在胃肠模拟液中溶解度高，

PAHs 疏水性强，在胃肠模拟液中溶解度有限，其更

倾向于分配到亲脂相中。尽管部分体外模拟方法考虑

到了土液比、脂质成分对 PAHs 溶解度的贡献，然而

这些方法却忽略了肠道吸收对土壤 PAHs 释放的影

响。如图 1 所示，若不考虑肠道吸收的影响，PAHs

在肠液中的解吸在达到土壤–肠液界面平衡时停止；

而如果考虑肠道吸收的影响，肠液中 PAHs 始终处于

未平衡状态，这使得 PAHs 可以持续不断地从土壤中

释放出来[38]。因此，基于生理条件的测定方法可能
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大大低估了实际土壤 PAHs 生物可给性。鉴于肠道吸

收的重要性，研究者们在生理条件的基础上积极模拟

肠道吸收(添加吸附材料或引入 Caco-2 模式细胞)以

提高 PAHs 生物可给性的测定。 

 

(A：未考虑肠道吸收的土壤 PAHs 解吸示意图；B：考虑肠道吸收的土壤 PAHs 解吸示意图) 

图 1  肠液中土壤 PAHs 解吸示意图  
Fig. 1  Schematic diagram of soil PAHs desorption in intestinal juice 

 

1.2.1  吸附材料的添加    目前，应用于土壤 PAHs

生物可给性测定的吸附材料有 C18 膜、活性炭、聚二

甲基硅氧烷(PDMS)和 2,6 二苯呋喃多孔聚合物树脂

(Tenax TA)，通过对这些材料的反萃取可以得出土壤

PAHs 的生物可给性。James 等[19]率先使用添加了 C18

膜的 IVD 法测定 8 种污染土中 PAHs 的生物可给性，

结果显示，添加了 C18 膜的 IVD 法测得的生物可给性

结果明显高于 IVD 法测得的结果，每克土壤 PAHs

释放量由 6.6 ng 苯并[a]芘当量增加到了 290 ng 苯并

[a]芘当量。Collins 等[39]利用 PDMS 对生物质炭进行

固定化以形成一个“无穷尽的吸附汇”，并结合

CE-PBET 法验证吸附材料对 PAHs 生物可给性测定

的必要性，结果表明，吸附材料能有效吸附 PAHs，

使田间土壤 PAHs 生物可给性测定结果提高 1.2 倍 ~ 

2.8 倍。当前，PDMS 结合 PBET 或 CE-PBET 法对土

壤 PAHs 生物可给性测定结果的提高也已经被证实，

并应用于 PAHs 致癌风险评估[40-42]。此外，多项研究

表明，Tenax TA 的添加也可以显著提高 PBET、DIN、

IVD、FOREhST 和 UBM 法的土壤 PAHs 生物可给性

测定结果[11,43]。 

1.2.2  Caco-2 模式细胞的引入    利用生物学手段

改进现有的体外胃肠模拟法也是提高土壤 PAHs生物

可给性测定的有效方式。由于难以从小肠分离上皮细

胞并培养，通常使用模式细胞 Caco-2 来替代小肠上

皮细胞。Caco-2 细胞是人结肠癌上皮细胞，完全分

化的 Caco-2 细胞结构和功能与人体小肠上皮细胞十

分接近，常被用来研究药物的代谢转运[38,44]。相较于

吸附材料，Caco-2 细胞的应用更具有现实意义，能

更真实地模拟人体实际状态。然而，可能受限于

Caco-2 细胞培养周期较长、易受污染、成本高、环

境研究者对 Caco-2 细胞了解不足等因素制约，其在

土壤 PAHs 生物可给性方面的应用较少。有限的研究

证实了该细胞的引入可以促进 PAHs从土壤基质中进

一步释放，基于生理条件的测定方法可能低估了土壤

PAHs 的生物可给性[45-46]。 

2  体外模拟法面临的问题与建议 

近 20 多年来，土壤 PAHs 生物可给性的测定引

起了广泛关注。但就测定方法而言，依旧没有一个统

一的标准，整体处于多种基于生理条件的模拟法和改

进的模拟法并存与应用的杂乱阶段。体外模拟法的生

理条件、吸附材料的选择等因素造成了土壤 PAHs 生

物可给性测定结果的不确定性，严重制约了污染场地

土壤 PAHs 人体健康风险评估。 

2.1  生理条件的不统一 

通过表 1 可以看出，不同体外模拟方法在模拟的

相、土液比、胃肠液成分及各成分的含量等方面差异

较大。如 PBET、DIN 和 IVD 法模拟了胃和小肠，

SHIME 和 CE-PBET 法模拟了胃、小肠和结肠，

而 UBM、FOREhST 和 RIVM 法模拟了唾液、胃

和小肠。这些方法组成的差异会对可给性测定造

成较大差异 [11,33]。综合近年来的研究，生理条件对

土壤 PAHs 生物可给性测定的主要影响因素有土液

比、胆汁、食物成分、模拟时间、结肠相、微生物。 

由于 PAHs 的溶解度有限，因此改变土壤和胃肠

液间的土液比以及脂溶性成分的添加能显著提高

PAHs 释放率[33]。Richard 等[32]研究发现体外胃肠模

拟法测得的生物可给性与土液比成对数关系。Tang
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等 [25]指出胆汁可以通过表面张力的降低和胆汁–脂

质胶束的形成来增加肠液中 PAHs 的溶解度。此外，

有研究表明食物中的脂质成分也会提高 PAHs的溶解

度，提高其生物可给性测定结果[23]。 

实际上，PAHs 从土壤基质中解吸并在胃肠液中

达到热力学平衡需要一定时间，有限的模拟时间不

能保证 PAHs 从土壤基质中充分解吸[19,47]。因此，

体外模拟法中胃肠相的模拟时间十分重要，而唾液

相培养时间短、土液比小，其对 PAHs 释放的影响

反而不大[47]。研究表明，大约 80% 的成年人进食后

的 1 h 内食物会从胃部排空，2 h 内食物会完全排空[14]。

而对健康人正常膳食的粗略估计表明，小肠内 50% 的

食物会在 2.5 ~ 3.4 h 排空， 大排空时间为 6 h[48-49]。而

部分体外模拟方法的小肠培养时间仅为 2 h，如

RIVM、IVD 和 FOREhST 法。Zhang 等[11]比较了

PBET、DIN、IVD、FOREhST 和 UBM 法在测定 PAHs

生物可给性方面的差异，测定结果为 DIN > PBET ≈ 

FOREhST > UBM > IVD。由于 DIN 法有 长培养时

间(2 h 胃相 + 6 h 小肠相)和相对较高的胆汁浓度，

因而其生物可给性测定结果 高；而 IVD 法培养时

间短(2 h 胃相 + 2 h 小肠相)、胃肠组成 简单，其

可给性测定结果 低。相较于其余 4 种方法，尽管

FOREhST 法中食物成分的添加可能促使 PAHs 从土

壤基质中释放，但 2 h 的小肠培养时间限制了测定结

果的大小。Zhang 等[11]通过进一步的多元线性回归分

析发现，胆汁和培养时间在生物可给性测定方面起着

重要的作用。考虑到结肠相培养时间长、含有胆汁盐

等成分，其在土壤 PAHs 生物可给性测定方面起到的

作用也不容忽视。 

SHIME 法 大的优点是考虑了结肠相和肠道微

生物。在人体胃肠道中，相较于胃和小肠，大肠中肠

道微生物的种类和数量显著提高，微生物数量约为

1011 个/g，种类达 1 000 多种[10]。环境中的有机物不

仅本身具有毒性，在胃肠道微生物的作用下还可能

发生代谢，生成生物富集系数更高、毒性更大的代

谢物[10]。Richard 等[32]研究发现，大肠微生物能够将

苯并[a]芘代谢为 7-羟基苯并[a]芘。因此，在评估有

机污染物对人体的健康风险时，应综合考虑污染物及

其代谢产物的生物有效性。然而，PAHs 种类众多，

不同 PAHs在肠道微生物作用下的代谢途径及标志性

代谢产物的筛选是一个巨大挑战。 

综上所述，体外模拟法的土液比、胆汁、食物成

分、模拟时间、结肠相和微生物这些生理因素对测定

结果起着重要作用。基于现有的模拟方法，在 CE- 

PBET法的基础上引入肠道微生物似乎是一个可行的

方案。 

2.2  Caco-2 模式细胞和吸附材料的普适性差 

体外模拟法的建立是为了能快速、准确评估土壤

PAHs 人体健康风险，这意味着模拟方法必须较为简

便、周期短、能普及应用。尽管 Caco-2 模式细胞和

小肠上皮细胞功能相似，但细胞培养周期较长、易受

污染及培养条件的限制等因素制约了其在土壤 PAHs

生物可给性测定方面的应用。此外，考虑到体外模拟

法可能需要引入肠道微生物，而肠道微生物和 Caco-2

细胞共培养需要的条件苛刻，无法普及[38]，相比之

下，吸附材料的选择可能更具有普适性。然而需要注

意的是，当前土壤 PAHs 生物可给性研究只关注了吸

附材料对 PAHs 的吸附性，而忽略了其和肠道吸收

PAHs 效率间的相关性。吸附效率过高依旧会导致污

染场地 PAHs 修复目标过于保守，而吸附效率过低则

会大大低估污染场地 PAHs 人体健康风险。Kang 等[50]

比较了 Caco-2 细胞和 4 种吸附材料(硅胶、乙烯–醋

酸乙烯共聚物、Tenax TA 和 C18 膜)对 4 种 PAHs (菲、

芘、荧蒽、苯并[a]芘)的吸附动力学参数，结果显示，

硅胶和乙烯–醋酸乙烯共聚物具有模拟 Caco-2 细胞

的潜力。然而，模拟 Caco-2 细胞对更多种类 PAHs

吸附的研究尚无报道。鉴于 PAHs 种类众多，单一材

料可能仅满足几种 PAHs 的测试要求，尽管会增加测

试的工作量，但选择适宜的能够 终满足 16 种 PAHs

生物可给性测定的 2 ~ 3 种材料似乎是一个解决方

法。此外，考虑到肠道微生物对 PAHs 的代谢作用，

吸附材料对标志性代谢产物的吸附也值得考虑。

后，为了满足体外模拟方法普适性的原则，吸附材料

的选择应该具有低成本、易回收、可重复利用的特点。

对于类似 Tenax TA 这种微米级材料，可以利用不锈

钢筛网进行包裹，以便于回收与萃取 PAHs[47]。 

2.3  缺乏体内模型的验证 

事实上，体外胃肠模拟不等同于人体实际胃肠消

化，因此模拟方法测定的结果与幼猪等活体动物试验

数据间的相关性验证显得尤为重要。Juhasz 等[42]利用

不添加吸附汇的 FOREhST 法结合逸度模型评估了修

复后的杂酚油污染土壤 PAHs生物可给性与小鼠试验

的相关性，研究发现，体外模拟法测得的结果比活体

试验结果低 2 000 倍，该结果进一步表明了添加吸附

材料的必要性。而 James 等[19]研究发现，C18 膜和 IVD

法结合测得的土壤 PAHs可给性结果与幼猪试验具有

较好的相关性(R2 = 0.45)。通常 r>0.8 被认为是强相

关，r<0.3 被认为没有相关性，而介于 0.3 ~ 0.8 之间
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是弱相关[51]。考虑到 IVD 法胃肠模拟简单、培养时

间短，测得的生物可给性结果不如 PBET 法等[11]，添

加吸附材料的其余测定方法可能会得到更强的相关

性。遗憾的是，没有更多的研究验证添加吸附材料的

体外模拟方法和动物活体试验的相关性。 

值得注意的是，PAHs 进入土壤后存在“快”

速和“慢”速两个不同的吸附过程，其在土壤组分

间的吸附和分配作用会对其生物可给性测定有重

要影响 [33,52-53]。通常认为土壤有机质的含量和组成

(胡敏素、富里酸、胡敏酸)是影响 PAHs 环境行为的

重要因素，而 PAHs 在土壤中“慢”过程持续时间很

长，一直到土壤有机质的吸附能力耗尽[53]。PAHs 在

土壤环境中的行为还和自身性质有关，一般低环(2 ~ 

3 环)的 PAHs 容易通过挥发或生物降解途径损失，而

高环(4 ~ 6 环)的 PAHs 则相对稳定。此外，高分子量、

低溶解性的 PAHs与胡敏素结合能力比与富里酸和胡

敏酸的结合力强，这些与胡敏素结合的 PAHs 生物有

效性低，很难释放[53]。因此，在进行体内–体外模型

相关性分析时，需要大量试验研究 PAHs 不同老化阶

段和不同土壤理化性质对测定结果的影响，以验证体

外模拟方法的普适性。 

3  结论与展望 

体外模拟法的不统一、不确定性，严重影响了土

壤 PAHs 人体健康风险的正确评估，标准化、普适性

的体外模拟方法的构建已迫在眉睫。综合当前体外模

拟法存在的问题，对标准化方法的构建提出以下几点

建议：①体外模拟法需要充分考虑生理条件的影响，

CE-PBET 法包括食物成分，增加了结肠相，且整个

模拟过程培养时间充足等，可能是一种比较适宜的体

外模拟法，而在 CE-PBET 法的基础上引入肠道微生

物更接近于人体实际环境模拟。②引入肠道微生物需

要考虑微生物对 PAHs的降解作用及毒性更强的代谢

产物的产生。③需要结合 Caco-2 细胞筛选和肠道吸

收 PAHs 及其代谢产物速率相似的吸附材料，且吸附

材料需要满足经济性、可回收性和重复利用性。④需

要通过大量不同老化时间和不同理化性质的场地污

染土壤或人为污染土壤来验证体内–体外模型的相关

性。⑤建议增加实验室内和实验室外的体外模拟方法

的可重复性实验，以保证测定结果准确可靠。 

总之，今后土壤 PAHs 生物可给性的研究需要从

生理条件、吸附材料的选择、体内模型验证来综合考

虑，以期能够建立一个标准的体外模拟方法，为我国

污染场地土壤标准体系构建和完善、前瞻性科学管理

提供科学依据。 
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