
∗基金项目:生态环境部重点地区环境与健康调查、监测和风险评估

(２１１１１０１１１０１ＥＨＳＭ)ꎻ国家环境保护辐射环境与健康重点实验室平台

开放基金(ＹＰ２１０２０２０３)
１.山西医科大学公共卫生学院卫生统计教研室(０３０００１)
２.中国辐射防护研究院

３.国家环境保护辐射环境与健康重点实验室

４.重大疾病风险评估山西省重点实验室

△通信作者:余红梅ꎬＥ￣ｍａｉｌ: ｙｕ＠ ｓｘｍｕ. ｅｄｕ. ｃｎꎻ周小林ꎬＥ￣ｍａｉｌ: ｘｉａ￣
ｏｌｉｎ０８２４＠ ｓｏｈｕ.ｃｏｍ

基准剂量估计 Ｒ 软件包 ｂｍｄ 的改进与应用∗

袁　 苗１ 　 彭雯洁１ 　 王青青１ 　 崔　 靖１ 　 张　 婷２ 　 周小林２ꎬ３△ 　 余红梅１ꎬ４△

　 　 【提　 要】 　 目的　 本研究旨在构建一个更加便捷的 Ｒ 扩展包简化基准剂量估计(ｂｅｎｃｈｍａｒｋ ｄｏｓｅꎬＢＭＤ)的计算和操

作过程ꎮ 方法　 使用 Ｒ ４.１.３对原有 Ｒ 软件包 ｂｍｄ 进行修改和整合ꎬ构建一个 Ｒ 扩展包ꎮ 采用研究中封装完成的 Ｒ 扩展

包将微囊藻毒素 ＬＲ(ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｎ－ＬＲꎬＭＣＬＲ)的数据与 １８种剂量－反应模型拟合ꎬ根据 Ａｋａｉｋｅ 信息标准(Ａｋａｉｋｅ ｉｎｆｏｒｍａ￣
ｔｉｏｎ ｃｒｉｔｅｒｉｏｎꎬＡＩＣ)最小原则ꎬ得到最佳拟合模型下 ＭＣＬＲ 的 ＢＭＤ 和基准剂量下限(ｂｅｎｃｈｍａｒｋ ｄｏｓｅ ｌｏｗｅｒ ｃｏｎｆｉｄｅｎｃｅ ｌｉｍ￣
ｉｔꎬＢＭＤＬ)ꎮ 结果　 封装后的 Ｒ 扩展包将原有 ｂｍｄ 包的运算过程进行简化ꎮ ＭＣＬＲ 的基准剂量估计中 ２ 个参数的

Ｗｅｉｂｕｌｌ ｔｙｐｅ ２模型 ＡＩＣ 值最小ꎬ在该模型下ꎬＭＣＬＲ 的 ＢＭＤ 和 ＢＭＤＬ 分别为 １.３９ ｍｇ / ｋｇ 和 ０.４９ ｍｇ / ｋｇꎮ 结论　 封装后

的 Ｒ 扩展包简化了 ＢＭＤ 的计算和操作过程ꎬ可以同时得到 １８ 种剂量－反应模型的 ＡＩＣ、ＢＭＤ 和 ＢＭＤＬꎬ直观选择 ＡＩＣ
最小的模型相对应的 ＢＭＤ 及 ＢＭＤＬꎮ
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　 　 健康风险评估包括危害鉴定、暴露评估、剂量－反
应关系和风险度表征四个步骤ꎮ 剂量－反应关系是其

关键一步ꎬ首先要确定一个安全剂量的起始值(ｐｏｉｎｔ
ｏｆ ｄｅｐａｒｔｕｒｅꎬＰＯＤ)ꎬ再由该起始值外推到与人类健康

的相关性ꎮ 最初通常使用未观察到有害作用剂量(ｎｏ
ｏｂｓｅｒｖｅｄ ａｄｖｅｒｓｅ ｅｆｆｅｃｔ ｌｅｖｅｌꎬＮＯＡＥＬ)或观察到最低

水平有害作用剂量 ( ｌｏｗｅｓｔ ｏｂｓｅｒｖｅｄ ａｄｖｅｒｓｅ ｅｆｆｅｃｔ
ｌｅｖｅｌꎬＬＯＡＥＬ)作为 ＰＯＤ[１]ꎬ但其存在许多缺点[２]ꎬ比
如 ＮＯＡＥＬ 忽略了剂量－反应关系曲线的斜率ꎬ并且高

度依 赖 剂 量 的 选 择 和 样 本 量 等ꎮ 为 此ꎬ １９８４ 年

Ｃｒｕｍｐ[３]提出将数学模型与所收集到的数据拟合ꎬ得
到相应的剂量－反应曲线ꎬ并根据剂量－反应曲线计算

基准剂量(ｂｅｎｃｈｍａｒｋ ｄｏｓｅꎬＢＭＤ)ꎬ将其称为基准剂量

法ꎬ该方法在一定程度上弥补了 ＮＯＡＥＬ 的缺点ꎬ对剂

量依赖性小ꎬ充分利用剂量－反应信息[４]ꎬ基准剂量估

计法得出的 ＢＭＤ 统计学可信区间下限( ｂｅｎｃｈｍａｒｋ
ｄｏｓｅ ｌｏｗｅｒ ｃｏｎｆｉｄｅｎｃｅ ｌｉｍｉｔꎬＢＭＤＬ)可作为 ＰＯＤ 的一

般 表 示 方 法ꎮ １９９５ 年ꎬ 美 国 环 境 保 护 署

(Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｒｏｔｅｃｔｉｏｎ ＡｇｅｎｃｙꎬＥＰＡ)正式提出用

ＢＭＤ 法代替 ＮＯＡＥＬ[５]ꎮ 对于试验数据ꎬ基准剂量风

险评估方法可以对其毒性效应进行量化ꎬ并将其作为

推导健康风险评估的基础[６]ꎮ
开源软件 Ｒ 已经发展为一个强大的统计软件ꎬ其

中包含的各种 Ｒ 包有不同的功能ꎬ２０２０ 年 Ｊｅｎｓｅｎ[７]等

人提出可以利用 Ｒ 软件中的 ｂｍｄ 包和 ｄｒｃ 包进行基

准剂量估计ꎮ ＢＭＤ 的计算过程较复杂ꎬ虽然 Ｒ 软件

为其提供了一个环境ꎬ且有相应的 ｂｍｄ 包进行模型拟

合计算ꎬ但一次 ｂｍｄ 包的应用只能计算一次拟合ꎬ若进

行多个模型拟合ꎬ操作繁琐且耗时ꎬ占计算机运行内存ꎮ
本研究的目的是在原有 ｂｍｄ 包的基础上进行修改和整

合ꎬ构建一个 Ｒ 扩展包简化 ＢＭＤ 的计算和操作过程ꎬ
并结合实例说明该 Ｒ 扩展包在基准剂量估计中的应用ꎬ
以期为今后计算 ＢＭＤ 和 ＢＭＤＬ 提供参考ꎮ

原理与方法

１.ＢＭＤ 概述

ＢＭＤ 是指在反应中能够引起预定变化的剂量ꎬ该
过程 中 的 反 应 变 化 称 为 基 准 反 应 ( ｂｅｎｃｈｍａｒｋ
ｒｅｓｐｏｎｓｅꎬＢＭＲ)ꎬＢＭＤ 的统计学可信区间下限值是

ＢＭＤＬ[８]ꎬ同时可得到其统计学可信区间上限值

( ｂｅｎｃｈｍａｒｋ ｄｏｓｅ ｕｐｐｅｒ ｃｏｎｆｉｄｅｎｃｅ ｌｉｍｉｔꎬ ＢＭＤＵ )ꎮ
ＢＭＤＬ 被用于代替 ＮＯＡＥＬ 作为健康危险度评价的起

始点ꎬ从而推导人类安全暴露水平的基准剂量ꎮ ＢＭＤ
的计算需要以下四个步骤:

(１)确定进行剂量－反应数据的类型

(２)确定 ＢＭＲ
ＢＭＲ 的选择直接关系到 ＢＭＤ 的计算结果ꎬ小的

ＢＭＲ 会增加 ＢＭＤＬ 对剂量－反应模型的依赖性ꎬ不同

的数据类型ꎬＢＭＲ 的选择不同ꎬ对于计数资料的数据

建议使用 １０％的 ＢＭＲ[９]ꎮ 而在连续数据中ꎬ通常使用

５％或 １０％的 ＢＭＲꎮ 对于生殖、发育毒性的数据ꎬ常用

５％的 ＢＭＲꎬ但是对于流行病学研究和人体相关研究ꎬ
由于其反应灵敏度高ꎬ通常使用 １％的 ＢＭＲ[１０]ꎮ

(３)拟合并选择最佳的剂量－反应模型

模型的选择依赖于数据类型ꎬ在一定程度上也会
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影响 ＢＭＤ 和 ＢＭＤＬ 的数值ꎬＢＭＤ 法需要将数据和多

个模型进行拟合ꎬ为了能选择到合适的模型ꎬ可以根据

Ａｋａｉｋｅ 信息标准(Ａｋａｉｋｅ Ｉｎｆｏｒｍａｔｉｏｎ ＣｒｉｔｅｒｉｏｎꎬＡＩＣ)

选择合适的模型ꎬ即选择 ＡＩＣ 最小的模型ꎬ本研究共

纳入了 １８种剂量－反应模型ꎬ具体见表 １ꎮ
(４)计算 ＢＭＤ 和 ＢＭＤＬ

表 １　 １８种剂量－反应模型

模型 简写 参数个数 模型方程

ｌｏｇ￣ｌｏｇｉｓｔｉｃ ＬＬ.２ ２ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｅ))＝ (１＋(ｘ / ｅ) ｂ) －１

ＬＬ.３ ３ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｄꎬｅ))＝ ｄ (１＋(ｘ / ｅ) ｂ) －１

ＬＬ.３ｕ ３
ＬＬ.４ ４ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｃꎬｄꎬｅ))＝ ｃ＋(ｄ－ｃ)(１＋(ｘ / ｅ) ｂ) －１

ＬＬ.５ ５ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｃꎬｄꎬｅꎬｆ))＝ ｃ＋(ｄ－ｃ)(１＋(ｘ / ｅ) ｂ) －ｆ

Ｗｅｉｂｕｌｌ ｔｙｐｅ １ Ｗ１.２ ２ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｅ))＝ ｅｘｐ(－(ｘ / ｅ) ｂ)
Ｗ１.３ ３ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｄꎬｅ))＝ ｄｅｘｐ(－(ｘ / ｅ) ｂ)
Ｗ１.４ ４ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｃꎬｄꎬｅ))＝ ｃ＋(ｄ－ｃ)ｅｘｐ(－(ｘ / ｅ) ｂ)

Ｗｅｉｂｕｌｌ ｔｙｐｅ ２ Ｗ２.２ ２ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｅ))＝ １－ｅｘｐ(－(ｘ / ｅ) ｂ)
Ｗ２.３ ３ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｄꎬｅ))＝ ｄ(１－ｅｘｐ(－(ｘ / ｅ) ｂ))
Ｗ２.４ ４ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｃꎬｄꎬｅ))＝ ｃ＋(ｄ－ｃ)(１－ｅｘｐ(－(ｘ / ｅ) ｂ))

Ａｓｙｍｐｔｏｔｉｃ ｒｅｇｒｅｓｓｉｏｎ ＡＲ.３ ３ ｆ(ｘꎬ(ｃꎬｄꎬｅ))＝ ｃ＋(ｄ－ｃ)(１－ｅｘｐ(－ｘ / ｅ))
Ｍｉｃｈａｅｌｉｓ－Ｍｅｎｔｅｎ ＭＭ.２ ２ ｆ(ｘꎬ(ｄꎬｅ))＝ ｄｘ (ｘ＋ｅ) －１

ｌｏｇ￣ｎｏｒｍａｌ ＬＮ.２ ２ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｅ))＝ φ(ｂ( ｌｏｇ(ｘ)－ｌｏｇ(ｅ)))
ＬＮ.３ ３ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｄꎬｅ))＝ ｄφ(ｂ( ｌｏｇ(ｘ)－ｌｏｇ(ｅ)))
ＬＮ.４ ４ ｆ(ｘꎬ(ｂꎬｃꎬｄꎬｅ))＝ ｃ＋(ｄ－ｃ)φ(ｂ( ｌｏｇ(ｘ)－ｌｏｇ(ｅ)))

Ｅｘｐｏｎｅｎｔｉａｌ ｄｅｃａｙ ＥＸＤ.２ ２ ｆ(ｘꎬ(ｄꎬｅ))＝ ｄｅｘｐ(－ｘ / ｅ)
ＥＸＤ.３ ３ ｆ(ｘꎬ(ｃꎬｄꎬｅ))＝ ｃ＋(ｄ－ｃ)ｅｘｐ(－ｘ / ｅ)

　 　 ２.统计方法

使用 Ｒ ４.１.３对原有 Ｒ 软件包 ｂｍｄ 进行修改和整

合ꎬ为了推广 ＢＭＤ 函数包ꎬ本次研究封装成独立的扩

展包可以将计量资料或计数资料与 １８ 种剂量－反应

模型拟合ꎮ Ｒ 程序的实现包括以下几个步骤:
＃１.加载包

Ｉｎｓｔａｌｌ.ｐａｃｋａｇｅ(" ｄｒｃ" )
Ｉｎｓｔａｌｌ.ｐａｃｋａｇｅ(" ｂｍｄ" )
＃２.加载数据文件

ｄａｔａ< － ｒｅａｄ. ｃｓｖ ( " Ｐａｔｈ ｌｏｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｄａｔａ ｓｅｔ.
ｃｓｖ" )

＃３.通过定义 ＢＭＤ 函数读取模型、设置数据结果

框ꎬ并拟合模型ꎬ最后输出结果ꎮ
ｒｅｓｕｌｔ <－ ＢＭＤ ( ｄａｔａꎬｂｍｒ ＝ ０. ０５ꎬ ｔｙｐｅ ＿ｄａｔａ ＝ ０ꎬ

ｔｙｐｅ＿ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｅｄ＝ ０)
ＢＭＤ < － ｆｕｎｃｔｉｏｎ ( ｄａｔａꎬ ｂｍｒꎬ ｔｙｐｅ ＿ ｄａｔａꎬ ｔｙｐｅ ＿

ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｅｄ)
ＢＭＤ 扩展包的流程图见图 １ꎬ扩展包流程中数据

集的固定形式为:计数资料(Ｒｅｓｐｏｎｓｅ~ Ｔｏｔａｌ ~Ｄｏｓｅ)ꎬ
计量资料(Ｒｅｓｐｏｎｅｓ ~Ｄｏｓｅ)ꎮ １８ 种模型依次命名为:
ＬＬ.２、ＬＬ.３、ＬＬ.３ｕ、ＬＬ. ４、ＬＬ. ５、Ｗ１. ２、Ｗ１. ３、Ｗ１. ４、
Ｗ２.２、Ｗ２.３、Ｗ２.４、ＡＲ.３、ＭＭ.２、ＬＮ.２、ＬＮ.３、ＬＮ.４、
ＥＸＤ.２、ＥＸＤ.３ꎮ

附加条件包括:风险反应(ｂｍｒ)、数据类型( ｔｙｐｅ＿
ｄａｔａ)、分布情况 ( ｔｙｐｅ ＿ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｅｄ)ꎮ 附加条件中的

ｂｍｒ 一般取值为 ０.０５ꎬ用于动物数据向人群数据的外

推ꎮ 计数资料的 ｔｙｐｅ＿ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｅｄ 为 ｂｉｎｏｍｉａｌꎬ计量资

料的 ｔｙｐｅ＿ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｅｄ 包括 Ｎｏｒｍａｌ 和 Ｐｏｓｓｉｏｎ 两种ꎮ

图 １　 ＢＭＤ 扩展包流程图

流 程 中 依 次 循 环 １８ 个 模 型ꎬ 使 用

ｓｕｐｐｒｅｓｓＷａｒｎｉｎｇｓ( )函数ꎬ消除不符合模型的警告提

示ꎬ赋值 Ｎａｎꎬ使用 ｔｒｙＣａｔｃｈ()函数对拟合错误的模型

赋值 Ｅｒｒｏꎮ 结果报告每个模型的 ＡＩＣ、ＢＭＤ 的相关

值ꎮ

实例分析

１.数据来源

研究数据来源于美国风险信息系统 ( Ｉｎｔｅｇｒａｔｅｄ
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Ｒｉｓｋ Ｉｎｆｏｒｍａｔｉｏｎ Ｓｙｓｔｅｍꎬ ＩＲＩＳ ) ( ｈｔｔｐｓ: / / ｗｗｗ. ｅｐａ.
ｇｏｖ / ｉｒｉｓ)的公共数据库ꎬ其数据内容为毒理学审查报

告中的实际毒理学数据ꎮ 该数据集的研究对象为

ＢＡＬＢ / ｃ 老鼠ꎬ染毒物质为不同剂量下的 １０ 种微囊藻

毒素(ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｎꎬＭＣ)ꎬ观察结果为老鼠的肝脏损害ꎬ
根据 Ｃｈｅｒｎｏｆｆ[１１－１２]等人的基础研究ꎬ微囊藻毒素 ＬＲ
(ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｎ－ＬＲꎬＭＣＬＲ)主要毒性在肝脏ꎬ因此本研

究选用不同剂量的 ＭＣＬＲ 作为研究指标ꎬ效应指标为

老鼠肝脏是否有损害ꎬ为二分类数据ꎮ 具体数据见表

２ꎮ
表 ２　 ＭＣＬＲ 的染毒剂量及肝脏损害情况

剂量(ｍｇ / ｋｇ) Ｎ 反应数

３ １２ ５

５ １２ １１

７ １２ １２

９ １６ １６

１１ １３ １３

　 　 ２.ＭＣＬＲ 的基准剂量估计

利用封装好的 Ｒ 扩展包可得到 １８种模型的 ＡＩＣ、
ＢＭＤＵ、ＢＭＤ 和 ＢＭＤＬꎬ由表 ３可知 １８种模型均可计

算出 ＡＩＣ 值ꎬ其中 ２ 个参数的 Ｗｅｉｂｕｌｌ ｔｙｐｅ ２ 的模型

ＡＩＣ 最小ꎬ值为 ８.８９ꎮ 说明在这 １８ 种模型中ꎬ该模型

的拟合效果最好ꎬ在该模型下ꎬＭＣＬＲ 的 ＢＭＤ、ＢＭＤＵ
和 ＢＭＤＬ 分别为 １.３９ ｍｇ / ｋｇ、２.３０ ｍｇ / ｋｇ 和 ０.４９ ｍｇ /
ｋｇꎬＭＣＬＲ 剂量－反应关系图见图 ２ꎮ

表 ３　 ＭＣＬＲ 的基准剂量估计结果

模型 ＡＩＣ ＢＭＤＵ
(ｍｇ / ｋｇ)

ＢＭＤ
(ｍｇ / ｋｇ)

ＢＭＤＬ
(ｍｇ / ｋｇ)

ＬＬ.２ ９.２４ ２.６３ １.９６ １.３０

ＬＬ.３ １０.８７ ＮａＮ １.６０ ＮａＮ

ＬＬ.３ｕ １０.８７ １２.２０ ４.０８ －

ＬＬ.４ １２.８７ ＮａＮ ３.２０ ＮａＮ

ＬＬ.５ １４.８７ ＮａＮ ３.１９ －

Ｗ１.２ ９.３４ ２.８７ ２.３９ １.９１

Ｗ１.３ １０.８８ ２.６７ ２.２４ １.８２

Ｗ１.４ １２.８７ ４５５.０９ ３.４５ －

Ｗ２.２ ８.８９ ２.３０ １.３９ ０.４９

Ｗ２.３ １３.９０ ＮａＮ ２.４２ ＮａＮ

Ｗ２.４ １２.８７ ９０.１４ ３.０２ －

ＡＲ.３ １０.８６ ７.５２ ０.１７ －

ＭＭ.２ ９.７０ １.８６ ０.２７ －

ＬＮ.２ ９.０２ ２.６６ １.９６ １.２６

ＬＮ.３ １０.８７ ２.３５ １.９０ １.４４

ＬＮ.４ １２.８７ ２０４.３３ ２.９０ －

ＥＸＤ.２ ３５.０４ ８４.０７ ３０.４１ －

ＥＸＤ.３ １０.８７ ＮａＮ １３.５６ ＮａＮ

　 　 注:ＮａＮ 代表模型未给出估计值ꎬ－代表值为负数ꎮ

图 ２　 ＭＣＬＲ 的剂量－反应关系图

讨　 论

Ｃｈｅｒｎｏｆｆ[１１－１２]等人使用该数据进行 １０ 种微囊

藻毒素同系物对小鼠毒性及其剂量－反应关系的研

究ꎬ结果表明 ＭＣＬＲ 的主要损害在肝脏ꎬ将 ３ ｍｇ /
ｋｇ 定为 ＭＣＬＲ 的 ＮＯＡＥＬꎬ而在本研究中ꎬ２ 个参数

的 Ｗｅｉｂｕｌｌ ｔｙｐｅ ２ 模型的拟合效果最好ꎬ在该模型

下ꎬＭＣＬＲ 的 ＢＭＤ 和 ＢＭＤＬ 分别为 １ . ３９ ｍｇ / ｋｇ
和 ０ .４９ ｍｇ / ｋｇꎬ经过基准剂量估计得到 ＭＣＬＲ 的

ＢＭＤＬ 值 远 远 小 于 其 ＮＯＡＥＬꎬ相 比 于 ＮＯＡＥＬꎬ
ＢＭＤ 法可以得到更加安全的参考剂量ꎬ发现更多

的风险人群ꎮ
ＢＭＤ 法同样可以用于人群数据ꎬ直接计算人群接

触某些有害物质的 ＢＭＤ 及 ＢＭＤＬꎬＺｏｕ[１３]等人对焦

炉排放物进行基准剂量估计ꎬ将暴露于焦炉排放物的

工人作为研究对象ꎬ所导致的氧化损伤作为效应指

标ꎬ分别计算暴露于焦炉排放物的男性和女性的

ＢＭＤ 及 ＢＭＤＬꎮ 但由于各种因素ꎬ一些研究会考

虑采用动物接触数据外推到人群数据的方法ꎮ 有

研究表明氧化亚氮对生殖健康有不良影响ꎬ由于人

群可能会暴露在其他影响生殖健康的因素下ꎬ存在

数据不充分的问题ꎬＭｅｎｏｎ[１４]等人在关注氧化亚氮

职业接触推荐限值问题时使用动物作为研究对象ꎬ
计算氧化亚氮的 ＢＭＤ 及 ＢＭＤＬꎬ并由此计算出一

个职业接触的限值ꎮ 在动物数据向人类数据外推

的过程中ꎬ需要考虑可变性和不确定性的问题ꎬ其
中重要的是种群差异和种内差异ꎮ

ＢＭＤ 的计算过程较复杂ꎬ尤其在模型拟合过程

中ꎬ拟合 １８ 种剂量－反应模型所花费的时间较长ꎬ速
度较慢ꎬ因此需要一个简便的方法计算 ＢＭＤ 及

ＢＭＤＬꎮ 对原有的 ｂｍｄ 包进行修改和整合ꎬ构建一个

Ｒ 函数扩展包ꎬ简化 ＢＭＤ 的计算和操作过程ꎮ 本研

究所采用的 Ｒ 函数包涵盖了计量资料和计数资料ꎬ应
用简便ꎬ只需将数据导入ꎬ即可得到 １８种模型的 ＡＩＣ、
ＢＭＤ 及 ＢＭＤＬꎬ可以直观选择 ＡＩＣ 最小的模型相对

应的 ＢＭＤ 及 ＢＭＤＬꎬ大大简化了应用 Ｒ 软件 ｂｍｄ 包

的计算和操作过程ꎮ
(下转第 ７７４页)
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