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沉积物中汞的生物可利用性研究进展

锺 � 寰 � 王文雄*

(香港科技大学生命科学学部, 海洋生态和生物科技分部, 香港 )

摘 � 要 � 沉积物是汞在水体中的主要分布相,同时也被认为是许多水生生物摄取汞的主要途径. 本文综述了

近年来在沉积物中汞的生物可利用性领域所取得的最新研究进展,包括体外消化液萃取法估测沉积物中汞的

生物可利用性、可能影响汞生物可利用性的生物地球化学因素 (汞在沉积物中的浓度、沉积物的组成、汞与沉

积物的接触时间、汞与沉积物的结合形式, 以及沉积物中的细菌等 ).最后对沉积物中汞生物可利用性的未来

研究方向进行了展望.
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1� 前言
1. 1� 沉积物中的汞

汞是一种无生物代谢功能的有毒重金属. 上世纪以来, 随着工业 (如燃煤发电、冶金、电池制造等 )

的快速发展及汞在新领域如医学、农业、造纸业和塑料工业等中的应用, 人类向水体环境中的汞排放

(主要包括工业污水排放、城市废水排放、及经过电厂燃料燃烧后产生由大气的运输和沉降进入水

体
[ 1]

)大量增加
[ 2]
.在 20世纪 50年代日本爆发居民由于食用含有高甲基汞含量的鱼而导致的水俣病

后,汞的危害日益为世界所关注,对于汞在水体中的行为及其生态毒理学也进行了大量的研究.

水体中的汞以无机态和有机态两种化学形式存在,其中无机态主要包括元素汞 ( elementalHg )、亚

汞离子 (H g
2 +

2 )和汞离子 (Hg
2+

) ,而有机形态主要有甲基汞 ( CH3Hg)和二甲基汞 ( CH3HgCH 3 ) .由于汞

与沉积物中有机物及其它无机颗粒的强结合力, 水体中的汞主要分布于沉积物中
[ 3�5]

. 在沉积物中, 无

机汞的浓度通常远高于甲基汞. 如在沿岸沉积物中, 甲基汞只占总汞的一小部分 ( 0. 1% � 0. 75% ,平均

约为 0. 47% ),这一定程度上是由于无机汞的颗粒活度 (影响其与沉积物颗粒的结合力 )远高于甲基汞,

无机汞在沉积物中的分配系数 ( Part ition Coe ff icien,t K d )通常为 10
3� 10

5
, 而甲基汞的分配系数则为

10
1. 5� 10

3. 5
.但因为甲基汞具有更高的毒性,并且其更容易在生物中、特别是食物链中处于较高位置的

物种 (如鱼类 )中富集,而直接威胁人类健康,故甲基汞相对无机汞受到更多的关注.

沉积物作为汞在水体中的主要分布相及众多水生生物的栖息地 (如蟹、海参、蛤、星虫等 ), 也就成

为了包括食用水产在内的许多生物吸收汞的主要途径
[ 6]

.因而对于沉积物中汞的生物可利用性及其影

响因素的研究,对于预测汞的生物富积和食物链传递,以及水体中汞的生态风险评估均有重大的意义.

1. 2� 污染物的生物可利用性

并非所有存在于环境中的污染物都可以被生物所吸收利用,并在生物体内产生毒性效应. 因而在生

态毒理学中,用生物可利用性来描述环境中污染物与生物界交互作用能力的大小.生物可利用性在不同

领域中有着不同的定义,生态毒理学学者也对其有不同的理解. 简单的说,生态毒理学中所研究的生物

可利用性是指环境中污染物直接被生物所利用及在生物体内产生效应的难易.换言之,生物可利用性越

高,则污染物越容易为生物所吸收利用.美国国家研究委员会 ( Na tiona lR esearch Council
[ 7]

)综合了对于

生物可利用性的不同观点,将与固相 (沉积物及土壤 )结合污染物的生物可利用性描述为一系列的过

程:污染物与固相的结合及从固相释放的过程;与固相结合或已从固相释放的污染物迁移到达生物膜的

过程; 污染物从外部环境穿过生物的生理屏障 (如细胞膜 )进入到生物体的过程.

近年来,污染物的生物可利用性成为了生态毒理学的一个重要研究方向,因为对于生物可利用性及
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其影响因素的了解程度,直接影响了对污染物在生物体内富积的预测.污染物生物可利用性研究的结

果,可以应用于人体健康风险评估、生态风险评估、以及环境管理和立法等领域.例如,研究污染物的生

物可利用性可以降低风险评估的不确定性,以及根据不同环境中污染物生物可利用性的高低确定环境

修复的优先级别.生物可利用性的研究也有助于提高污染物清理活动的效率,如减少对低生物可利用性

环境中污染物的清理投入.然而,由于存在大量可能影响污染物生物可利用性的因素,如生物地球化学

因素 (污染物的形态、浓度、沉积物组成等 )及生物生理因素 (如污染物在生物消化道中的萃取过程等 )

等,目前各国对于生物可利用性的运用仍主要停留于在评估污染物暴露时采用一些默认值或实验值来

估测其生物可利用性,而非进行机理性的预测.近来,越来越多的环境界人士认识到了生物可利用性的

重要性,而其在风险评估中的运用也日渐增多.虽然 �生物可利用性�的称呼并未获得正式的法律认可,

其概念却已被运用于生物固废的管理与处置之中
[ 7 ]

.

鉴于生物可利用性的重要性,对于影响污染物生物可利用性因素的研究也就显得极为迫切.美国国

家研究委员会在 2003年列出了阻碍人类对于生物可利用性理解、预测和运用的几大急需填补的知识空

缺
[ 7]

,其中包括了下文将要详细论述的几个方面: ( 1 )对于生物可利用性的定量化、模型化描述; ( 2)对

于污染物与固相之间相互作用的深入了解,尤其是污染物与固相的接触时间 ( ag ing)对于污染物从固相

释放的影响; ( 3)对于可以影响生物可利用性的生物生理因素的深化研究; ( 4)对于自然环境层面生物

可利用过程的机理性知识.近年来,得益于新实验技术的推广 (如放射性同位素示踪技术 ) ,及新研究方

法的发明和运用 (如通过逐步萃取法分析汞在沉积物中的地球化学形态 ) ,沉积物中汞的生物可利用性

研究取得了显著的进展,并在一定程度上填补了以上提到的这些知识空缺.

根据美国国家研究委员会所提出的定义, 我们在图 1中描绘了沉积物中汞的生物可利用性过程、及

本文所综述影响汞生物可利用性的因素, 这些因素几乎涉及了上文所提到的几大知识空缺.生物地球化

学因素,如沉积物汞浓度、沉积物组成、汞与沉积物接触时间、沉积物中的细菌等, 通过改变汞与沉积物

的结合 (如汞的地球化学形态 )从而影响了沉积物中汞在生物消化道中的释放和吸收; 而生物生理因

素,包括汞的消化液萃取、消化液组成、消化液浓度等则直接影响了消化道中汞从沉积物上的释放.这些

因素综合作用于汞的生物可利用性过程之中, 从而影响了沉积物中汞的生物可利用性和吸收. 下面, 我

们将依据这个框架对近期研究进行分类综述.

图 1� 本文所涉及的沉积物中汞的生物可利用性过程及其影响因素

F ig. 1� B ioava ilability process of m ercury in sedim ents and the factors that could affec tm ercury bioavailability

2� 沉积物中汞的消化液萃取

2. 1� 通过体外消化液萃取法估测沉积物中汞的生物可利用性

在早期的研究中,估测沉积物中金属的生物可利用性主要采用酸萃取法和直接暴露法.酸萃取法是

利用酸溶液 (如 1mo l�L- 1
的硝酸或盐酸 )萃取沉积物中的金属.这种方法通常高估了金属的生物可利用

性,并且缺乏机理性解释, 金属的酸萃取与生物实际的金属吸收和富积也缺乏相关性
[ 7]
. 而直接暴露法

则是将生物直接暴露于为金属污染的沉积物, 测定金属在生物体内的富集. 这种方法虽具有生物学上的
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意义, 却耗时且较难操作, 受生物个体差异及生理状态的影响也很大, 所以估测生物可利用性的结果变

化很大.

近年来,一种更为简便快捷,且结果更加稳定的方法,即体外消化液萃取法, 被越来越多地运用于估

测沉积物中金属的生物可利用性.体外消化液萃取法,是指在体外利用从生物体提取或人工配制的模拟

消化液 (如模拟消化液中的氨基酸和蛋白质组成 )萃取食物 (如生物组织、沉积物等 )中的污染物, 模拟

污染物在消化道内吸收的生理过程, 以估测污染物的生物可利用性.因为并非所有可被消化液从食物中

萃取的污染物都能被生物所吸收,这种方法实际上指示了污染物最大限度的生物可利用性.体外消化液

萃取法其实早已应用于模拟和研究人类肠道对于食物的吸收,而其在研究沉积物中污染物生物可利用

性方面的应用,则始于 Mayer等在 1996年对于底泥无脊椎动物体外消化液萃取污染物的研究
[ 8]
.

尽管可为消化液萃取的污染物并不一定可被生物所利用,体外消化液萃取方法由于其简单、快捷以

及可标准化、可定量化等优点, 而被广泛应用于包括汞在内的金属生物可利用性研究之中
[ 7�21]

.

为了检验消化液萃取法在估测汞生物可利用性上的可靠性, 消化液萃取效率 (沉积物中所能为消

化液萃取的汞占沉积物中总汞的比例 )被用来与汞的同化效率 ( Assim ilation efficiency,即生物从沉积物

中吸收同化进入体内的汞占生物摄取沉积物中总汞的比例 )进行比较,因为后者是一种能更为直接地

指示金属生物可利用性,但操作上更为复杂耗时的指标. 研究发现, 对于以沉积物为食的底栖生物星虫

( Sipunculus nudus)与菲律宾蛤仔 (Rud itap es philipp inarum ) ,消化液萃取效率与同化效率存在显著的正相

关关系
[ 19]

.在这项研究中还发现, 对于无机汞,萃取效率高于同化效率, 说明只有一部分被消化液萃取

的甲基汞可以被生物所同化;但对于甲基汞, 两种效率则存在近乎 1�1的关系, 即几乎所有在消化道中

被萃取的汞都被生物所吸收同化进入体内.研究说明,生物所能从消化道中吸收的汞受消化液萃取步骤

所限制,因而作为整个汞吸收过程的关键性步骤,消化液萃取可以用来估测汞的生物可利用性.

2. 2� 消化液萃取汞的机理研究

为了提高消化液萃取法估测汞生物可利用性的可靠性, 需要深入了解消化液萃取汞这一生理过程

的机理.研究普遍认为,金属的消化液萃取是一个配位体络合的过程而非一个酶反应过程
[ 9, 12, 13, 14, 22]

. 因

而找到消化液中将金属络合、萃取出来的配位体以及金属在消化液中的结合方式,就显得极为重要.

之前的研究发现,消化液萃取金属的量会随消化液中总氨基酸浓度的增加而增加
[ 9, 12, 14]

, 但是不同

氨基酸对金属萃取的相对重要性却并不知晓,各种消化液组分 (如游离氨基酸和蛋白质 )在萃取中所起

的作用也不明了.在 2006年, Zhong和W ang
[ 20 ]
利用放射性同位素示踪技术测定了 17种氨基酸、底栖食

泥生物 (包括星虫和海参 )消化液中纯化提取的蛋白质、以及模拟消化液的常见重要组分牛血清白蛋白

对沉积物中无机汞的萃取能力. 在这个开创性研究中,发现半胱氨酸是这些底栖生物消化液中络合萃取

无机汞的主要氨基酸,其对于无机汞的萃取效率远高于其它氨基酸,这是由于半胱氨酸中含有与汞具有

最强结合力的巯基官能团 ( thio l groups) ,而使得半胱氨酸与无机汞的络合稳定常数 K 高达 10
- 15. 28 [ 23]

.

随后,依照所测得的生物消化液中游离氨基酸或总氨基酸的浓度, 用氨基酸配制了模拟星虫和海参消化

液,并以此萃取沉积物中的无机汞.实验结果显示, 模拟消化液的萃取效率高于生物消化液,而在去除半

胱氨酸组分后,模拟消化液的萃取效率下降了超过 90%.因而, 沉积物中的无机汞可能主要是通过与消

化液中的半胱氨酸位点络合而被萃取出来.同时,发现消化液中的蛋白质组分在无机汞萃取中起了很大

作用, 生物消化液、消化液纯化蛋白质以及牛血清蛋白对于无机汞的萃取效率存在强相关性 (相关系数

的平方达到 0. 982和 0. 929) ,而纯化蛋白质的萃取效率大约为整体消化液的 25% ,说明除游离氨基酸

外蛋白质在萃取中也起着相当重要的作用,这可能是由于蛋白质中存在的大量半胱氨酸位点. 为了进一

步研究消化液不同组分在萃取中的贡献, 采用了切向超滤技术 ( cross�flow u ltrafiltrat ion), 测得了无机汞

在消化液中不同分子大小段的分布: 当消化液中的无机汞浓度从 1. 09ng�mL
- 1
提高到 19. 3ng�mL

- 1
, 无

机汞在 100kD (千道尔顿,包括消化酶等大分子蛋白质 )以上分子段的比例从 40%提高到 96% (浓度从

0. 4 ng�mL
- 1
升至 18. 5 ng�mL

- 1
), 而在 10kD(游离氨基酸、多肽、金属硫蛋白等小分子化合物 )以下分

子段的浓度则基本不变 ( 0. 56� 0. 64 ng�mL
- 1

) ,在中间分子段 ( 10� 50kD, 50� 100kD )的比例则较低.

这样的分布特点可能是由于通过萃取进入消化液的无机汞首先与结合能力最强的小分子巯基化合物

(如半胱氨酸 )结合,而当无机汞浓度升高使得这些优先结合位点达到饱和后, 无机汞则会主要与大分
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子蛋白质结合.

Zhong和W ang在随后的研究中提出了甲基汞的消化液萃取机理
[ 17]

.研究发现,对于甲基汞, 半胱

氨酸依然具有所有氨基酸中最高的萃取效率, 但并不像对无机汞那样处于绝对优势,其它氨基酸如天冬

氨酸 (M et)、组氨酸 (H is)等也有较高的萃取效率, 这是由于甲基汞与含巯基的半胱氨酸的结合力弱于

无机汞
[ 24]

.即便如此,游离及位于蛋白质上的半胱氨酸仍可能是从沉积物络合萃取甲基汞的主要位点.

在无粘土或无有机物组分的人工沉积物中,半胱氨酸 (浓度等于星虫消化液中水解总半胱氨酸的浓度 )

对于甲基汞的萃取效率与生物消化液相近, 而牛血清白蛋白 ( BSA, 浓度等于星虫消化液中蛋白质的浓

度 )的萃取效率则与生物消化液呈近乎 1�1的关系. 在含有粘土或有机物的人工沉积物中, 半胱氨酸对

甲基汞的萃取效率较低,则可能是由于游离半胱氨酸为沉积物中的粘土或有机物吸附而导致. 因而从整

体上说,甲基汞与无机汞的消化液萃取机理,都是通过消化液中的含巯基有机物夺取沉积物中的汞. 然

而消化液不同组分对于甲基汞萃取的贡献却与无机汞不尽相同.同样通过切向超滤技术发现, 星虫消化

液中绝大多数的甲基汞分布在大于 100kD(千道尔顿 )分子段 ( 72% � 81% ), 也就是说甲基汞萃取主要

得益于其与消化液中大分子蛋白质而非小分子的络合,这同样可能是由于甲基汞与游离半胱氨酸相对

较弱 (相对无机汞而言 )的结合力以及游离氨基酸较蛋白质更容易吸附于沉积物上.同时还发现, 虽然

甲基汞在沉积物中主要与有机物结合 (如腐殖酸、富里酸等,将在 3. 3中详细论述 ), 在消化液萃取过程

中,甲基汞被消化液蛋白质等从这些有机物中夺取而进入消化液, 而并非以甲基汞�有机物络合物的形
式被整体萃取,这可能是由于蛋白质与甲基汞的结合力较沉积物中有机物强.

鉴于巯基、游离氨基酸 (特别是半胱氨酸 )、蛋白质在汞萃取中所起的关键性作用,它们在消化液中

的浓度也会影响汞的生物可利用性.星虫消化液中的游离半胱氨酸、蛋白质分别是海参消化液的 5. 3

倍、10. 5倍,星虫消化液或模拟消化液 (以氨基酸配制 )对无机汞的萃取效率则是海参的 9倍或 8� 11

倍
[ 20]

,这个结果与之前研究观察到的消化液萃取金属量随消化液中总氨基酸浓度增加而增加的现象相

吻合
[ 9, 12, 14]

,同时也进一步证实了这些含巯基的氨基酸、蛋白质在萃取中所起的关键性作用. 因此可以

推断, 不同生物消化液中含有巯基、半胱氨酸或蛋白质的浓度差异 (如星虫与海参 ) ,会极大地影响这些

生物对于沉积物中汞的吸收乃至生物富集,当然这种推断还需要更多的实验数据和野外调查来支持.

这些近期关于汞消化液萃取的研究较为直接地阐明了消化液萃取沉积物中汞的潜在机理,即巯基

是汞在消化液中结合的主要位点,消化液中含有巯基的游离半胱氨酸或蛋白质是络合萃取汞的主要物

质,而它们的相对重要程度则可能是由各自的半胱氨酸位点数量、结合位点与汞的相对比例 (汞�巯基 )

以及不同消化液组分在沉积物上的吸附所决定. 这些机理性的信息将有助于发展和完善消化液萃取这

一方法在估测汞的生物可利用性方面的应用.

2. 3� 汞的消化液体外萃取法应用展望

体外消化液萃取法作为一种简便、快捷、稳定和具有一定生物生理相关性的估测汞生物可利用性的

方法, 近年来已在生态毒理学领域获得了广泛应用. 另外, 这种方法在生态风险评估 (特别是暴露评

估 )、环境监测等工作中的应用也存在较大发展空间,如用于污染水体沉积物汞的生物可利用性的快速

甄别等.体外消化液萃取法在现实中的应用和推广可能存在两个前提条件: ( 1)消化液萃取汞能够指示

生物真实的暴露情况,上文所引述的近期研究已经显示消化液萃取与直接指示生物暴露的指标,如同化

效率等存在显著相关性,而类似的相关性对于其它金属也已有报道
[ 21, 25�26]

, 虽然这一相关性的确认还需

要更多的野外调查和实验室研究来支持, 但是作为消化道金属吸收的限制性和关键性步骤,消化液萃取

对金属生物可利用性的指示能力已获广泛认可
[ 5, 7]

; ( 2)能够获取足够量可用于萃取的生物消化液, 或

能够以较为简便和经济的方法人工配制与生物消化液具有类似萃取能力的模拟消化液. 在实验室研究

中通过采集和提取生物消化液来进行萃取是可能的 (如每一星虫个体大约可收集 0. 1mL的消化液, 每

一海参个体可收集 10� 20mL消化液 ), 而在较大规模的现实应用,如暴露评估中,生物消化液在数量上

却难以满足需要,因而需要配制模拟消化液.以上的机理研究对于模拟消化液的配制提供了一些可供参

考的信息.因为消化液萃取汞的本质是消化液中的含巯基有机物 (如游离氨基酸、蛋白质等 )从沉积物

的结合位点夺取汞,因而一些已经商品化的含巯基蛋白质可能是配制人工消化液的合适选择. 如之前提

到的牛血清白蛋白 ( BSA ) , 其对于汞的萃取效率与生物消化液具有良好的相关性, 甚至是 1�1的关
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系
[ 17, 20 ]

.这可能是由于牛血清白蛋白中含有 6%的巯基位点
[ 27]

, 因而较为良好地模拟了消化液中蛋白

质对于汞的萃取.当然,在现实运用中牛血清白蛋白的成本较高 (每克售价 8� 40元人民币 ) ,故仍需进

一步研究寻找更为廉价的替代品.较早期的研究曾经采用天然海水或酸化的海水来模拟食泥生物 (如

星虫、海参等,其消化道通常与外界海水相连通 )或双壳类生物 (如贻贝、蛤、扇贝等, 其消化液通常呈酸

性 )的消化液
[ 28�31]

, 然而这些模拟消化液对于食物中金属 (如镉、铬、银、锌 )的萃取与金属的生物吸收或

富集之间的关系却并不稳定.其中镉是一个例外,已有的研究显示, 其为天然或酸化海水的萃取与其生

物吸收或富集存在较为稳定的相关性
[ 28�31]

, 这可能是由于镉与沉积物结合力较弱, 因而较易在中性或

酸性条件下从沉积物中解吸,故其生物吸收为其解吸过程所控制. 但是对于汞, 其与沉积物中有机组分

的强结合力,使其较难在酸性条件下大量解吸, 因此利用中性或酸性海水模拟汞的消化液萃取并不

可行.

除了在水生生物方面的应用外, 近年来,也有一些研究利用模拟人体消化液估测沉积物、土壤及固

废中汞在人体消化道中的吸收
[ 32�33]

.与早期人体体外消化液萃取的运用相比, 近期的这些研究更强调

了机理性解释而非简单的经验性运用,如利用汞的地球化学形态来解释汞的生物可利用性
[ 32]

.展望未

来,在掌握足够机理性知识后, 体外消化液萃取法无疑会在汞的人体健康风险评估等领域起到更大的

作用.

3� 生物地球化学因素对于沉积物中汞的生物可利用性的影响

3. 1� 汞的地球化学形态
汞在沉积物中的地球化学形态,或称汞的固相形态 ( so lid spec iation) ,简单地说是指汞与沉积物不

同相态 (地球化学相态, geochem ica l phase)的结合,如与碳酸盐相结合、与铁锰氧化物相结合、与有机相

结合、与硫化物相结合等.由于汞与不同相态的结合强度不同,在不同相态中的分布也不同,故而汞的地

球化学形态可以影响其生物可利用性.很早期的研究就已经开始考虑金属在沉积物中的形态、尤其是其

在不同地球化学相态中的分布对于金属在海洋无脊椎动物体内富集的影响
[ 34�36]

. 对于许多金属, 如镉、

锌、铜等,也已存在较为成熟、并已广泛应用的测定其地球化学形态的方法:五步萃取法
[ 37 ]

.但是于汞而

言,较早的测定其地球化学形态的方法则存在诸如检测限过高、相态划分缺乏生物地球化学意义等问

题,这些问题极大地制约了我们去了解汞的地球化学形态对其生物可利用性的影响. B loom等人在 2003

年发明了一种新的逐步化学萃取法 ( Sequen tial chem ical ex traction, SCE) ,测定沉积物中汞的地球化学形

态
[ 38]

.这种方法将沉积物中的汞划分为 5个具有生物地球化学意义的相态, 并用不同化学溶剂逐步萃

取出不同相态中的汞. 这 5个相态包括: 水溶相 ( F1) ,如氯化汞 (HgC l2 )等, 以去离子水萃取; 胃酸溶解

相 ( F2), 包括氧化汞 (HgO )、硫酸汞 ( HgSO 4 )等,以 pH为 2的盐酸、醋酸混合溶液萃取; 有机及其它络

合物相 ( F3)包括汞与腐殖酸、氯 ( Hg2 C l2 )等的络合物, 以 1 mo l� L- 1
的氢氧化钾溶液萃取; 强络合相

( F4) ,包括汞与铁锰氧化物、无定形有机硫化物等的络合物,以及元素汞和结合于矿物质晶格结构中的

汞,以 12 mol� L- 1
的硝酸萃取; 硫化物相 ( F5),包括与硫结合的汞, 如硫化汞 ( HgS)等.虽然这种方法中

的各相态从一定程度上来说是一种人为定义,并且某些相态间存在重叠 (如 Hg2 C l2可以存在 F3, F4两

个相态中 ), 但其相对较低的检测限 ( 0. 1� 5ng� g- 1
)、具有一定生物地球化学相关性的相态划分、和较

为方便轻松的操作 (每个相态的萃取时间为 1d左右,避免了之前五步萃取法所必须的夜间操作 ) ,仍使

得其不失为一种研究不同地球化学形态中汞的生物可利用性的有力工具. 目前, 这种逐步化学萃取法

( SCE )已广泛应用于沉积物和土壤中汞的研究
[ 15, 18�20, 38, 39�41]

. 其它测定土壤和沉积物中汞形态方法的详

见 Ab i�Ghanem和 Bermond在 2009年的一篇综述
[ 42]

.

由于汞在不同地球化学相态中与沉积物的结合强弱不同,因而其生物可利用性也不同,故汞在不同

地球化学相态的分布可以控制其生物可利用性. Zhong和W ang在 2006年的一篇文章中系统地研究了

汞在不同地球化学相态的分布对其生物可利用性的影响
[ 19]

. 他们发现在有氧沉积物中,绝大多数的无

机汞分布在有机及其它络合物相 ( F3)和强络合相 ( F4). 通过消化液萃取法估测不同沉积物中汞的生物

可利用性, 结果显示汞的生物可利用性主要受 F3和 F4这两个相态所控制: 消化液所萃取的无机汞主要

来自于强络合相 ( F4),而有机及其它络合物相 ( F3)中的无机汞则基本不能被萃取,其它相态对于汞萃
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取的贡献相对很小.因而推断在有氧沉积物中无机汞的生物可利用性主要由其在强络合相 ( F4)的分布

所决定,而汞在有机及其它络合物相 ( F3)的分布则会抑制其消化液萃取. 之后的一项研究
[ 18]
进一步证

实了这一推断:星虫消化液萃取无机汞的量与无机汞在 F4相态中的浓度成正比, 而无机汞的萃取效率

则与其在 F3中的分布成反比.有机及其它络合物相中的无机汞之所以很难被生物所利用, 可能是由于

无机汞与有机物的强结合 (如与巯基结合 ) ,这一点将在 3. 3中讨论. 而分布在强络合相中 ( F4)的无机

汞,可能是与一些结合力较弱的有机物官能团或其它无机矿物质络合, 相比 F3中的汞与沉积物的结合

力较弱,故而较容易被消化液所萃取. 虽然无机汞在水溶相 ( F1)和胃酸溶解相 ( F2)中的结合相比在

F3, F4中更弱,从而更易被萃取,但由于通常情况下汞在这两个相态的分布较少, 故它们对于沉积物中

汞的总体萃取量影响不大.然而,在较高汞浓度下, 这些弱结合态也可能起到较大作用 (见 3. 2) .

由于如汞浓度、沉积物组成、汞与沉积物接触时间等地球化学因素可能影响汞在不同地球化学相态

中的分布,从而影响汞的生物可利用性,所以以上研究结果 (尤其是不同相态中汞的生物可利用性 )使

得利用汞的地球化学形态分析 (逐步化学萃取法, SCE )来进行下述机理性研究成为可能.

3. 2� 汞在沉积物中的浓度

沉积物中金属的浓度可能由于以下两方面的原因影响沉积物金属的生物可利用性:一方面,较高的

金属浓度会使得沉积物中的强结合位点达到饱和, 使得更多金属 �溢出�进入较弱的结合位点, 从而提

高可为生物所利用的金属所占比例 (即所谓 �溢出效应� ) ;另一方面, 较高的金属浓度可以降低生物消

化液中起萃取作用的物质与金属的比例, 从而降低金属萃取效率. 这两方面的作用可能同时存在、相互

抵消, 因而导致金属浓度对其生物可利用性产生复杂的影响.

对于沉积物中的汞,近来的研究也观察到了这样的 �溢出效应 �. 2006年的一项研究发现, 随着沉积

物中无机汞的浓度从 6. 77 �g� g
- 1
提高到 30. 4 �g� g- 1

, 无机汞的同化效率从 19%增加到 32% ,而萃取

效率从 46%增加到 60%
[ 19]

. �溢出效应�被用来解释这一现象: 随着浓度的提高, 无机汞在强结合位点

(如巯基 )达到饱和
[ 43, 44]

,从而溢出到弱结合位点,而较易在消化道中被萃取、利用. 汞的地球化学形态

分析证实了 �溢出效应 �的存在, 随着沉积物中无机汞浓度的提高,汞从 F3、F4两个较强结合相中溢出,

进入到弱结合相 F1、F2(无机汞分布由 0. 3%升至 23% ),于是更多的汞可以被消化液所萃取. 当汞浓度

由 6. 77 �g� g- 1
升到 30. 4 �g� g- 1

时, F1+ F2+ F5相态对于汞萃取的贡献出现拐点.与无机汞不同,浓度

对于甲基汞的生物可利用性的影响则相对较小, 在较低浓度范围内 ( 0. 11� 0. 54�g� g
- 1

) ,甲基汞浓度

的升高对其同化效率 ( 67% � 78% )和萃取效率 ( 78% � 82% )没有显著影响, 而当其浓度升至 1. 26

�g� g
- 1
时,生物可利用性反而显著降低至 61% (同化效率 )和 73% (萃取效率 )

[ 19]
. 甲基汞之所以与无

机汞相比受浓度升高的影响不同,可能是由于其与沉积物结合更弱, 极易被萃取出来, 故其 �溢出效应 �

不明显,反而随浓度升高甲基汞与消化液中萃取物质 (如蛋白质 )比例下降, 甲基汞的生物可利用性也

随之下降.

另一项涉及汞的 �溢出效应 �的研究则根据无机汞生物可利用性的大小定义了沉积物中汞的惰性

库 ( refractory poo l)和可交换库 ( exchangeable poo l)
[ 20]

.而无机汞在这两个库中的分布取决于其在沉积物

中的浓度:在较低汞浓度下,汞主要分布于结合力较强的惰性库 (如与有机物上的巯基结合 ), 因而具有

较低的生物可利用性;而当汞浓度升高使得惰性库饱和后, 汞则会分布于结合力相对较弱的可交换库

(如与无机矿物质结合
[ 45]

),并且随着汞浓度的持续提高,汞与沉积物的结合会越来越弱,其生物可利用

性则会相应提高.该假设在一项实验中得以证实,两个库的分界线位于 4 �g� g
- 1
左右,当无机汞浓度低

于分界浓度时,无机汞萃取效率持续处于低位,而当浓度超过分界线时,萃取效率则随浓度线性上升. 分

界浓度的大小受到沉积物与消化液中强结合位点 (如巯基 )对无机汞的竞争所影响.

对于汞的 �溢出效应 �的深入了解,还需要更多的研究.而 �溢出效应 �这一现象应在环境管理中得

到重视,如可以在大量野外调查的基础上根据沉积物组分 (如有机物、无机矿物质等 )建立模型估测其

惰性库的容量,并控制汞浓度低于分界浓度,以确保沉积物中的汞较难为生物所利用.

3. 3� 沉积物组成

3. 3. 1� 有氧沉积物

沉积物是由风化及生物活动产生的不溶性产物所组成的. 这些风化产物主要包括原生矿物质 (如
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硅酸盐等 )和次生矿物质 (如粘土、铁锰氧化物等 ) , 而生物活动的产物则包括腐殖物质 ( hum ic

substance)、其它有机质和无机质 (如动物骨骼中的碳酸盐 ) . 硅酸盐在地壳中的比例超过 90%, 因而也

成为土壤和沉积物中的主要组分.在硅酸盐中, 石英和长石是原生矿物质的主要成分, 而粘土 (如蒙脱

石, montmorillon ite)则是次生矿物质的主要成分.除这些主要矿物质外,铁和锰的氧化物是含量最高的

副矿物 ( accesso ry m inera ls), 有机和其它含碳物质也会随时间逐渐在沉积物中积累,甚至可能达到很高

的比例.如曾有报道有机组分在河口湿地沉积物中比例高达 20%
[ 7 ]

.各种沉积物组分为金属提供了不

同数量和强度的结合位点, 因此沉积物的组成可以直接影响金属与沉积物的结合、在不同地球化学相态

的分布、以及金属的生物可利用性.虽然石英在沉积物中所占比例更高, 粘土矿物质却通常被认为是控

制金属与沉积物结合的最重要的无机组分,这是因为粘土颗粒 (粒径多小于 0�002mm )的比表面积远高

于石英颗粒 (粒径多大于 0. 05mm)
[ 46]

.通常情况下, 金属在次生矿物质 (如粘土 )中的浓度高于其在原

生矿物质 (如石英 )中的浓度 (可相差一个数量级 ).与石英一样,碳酸盐一般来说也与金属结合较弱
[ 5]
.

铁锰氧化物在沉积物中所占比例虽然较低 (一般少于百分之十 ), 但却可以结合 10% � 50%的金属
[ 5]
.

沉积物有机组分中的腐殖酸 ( hum ic ac id)和富里酸 ( fulv ic acid)也是结合金属的重要组分, 其中富里酸

由于存在更多的官能团而具有更高的金属结合能力.

之前的研究早已发现,由于有机物 ( organic matter, OM )与汞具有极强的结合力而使其成为沉积物

中汞的主要结合物,汞与沉积物中有机物的结合会降低汞的颗粒活性 ( part icle act iv ity )和生物可利用

性
[ 9, 47�49]

.而近期的研究结合汞的地球化学形态分析,进一步揭示了有机物以及其它沉积物主要组分对

于汞的生物可利用性的影响及其机理.下面将具体介绍这些近期的研究进展.

( 1)有机物和粘土是沉积物中控制无机汞地球化学形态及生物可利用性的最重要组分, 沉积物中

的无机汞主要以有机络合物的形式存在, 而这些络合物主要是与沉积物中的粘土组分结合.由于存在有

机物 (腐殖酸,富里酸 )包裹 (即将无机颗粒物与有机物溶液混合接触一段时间使得有机物包裹无机颗

粒,以制备含有机物的人工沉积物
[ 30]

) ,无机汞与有机物的强烈结合使得这些人工沉积物具有较强的汞

结合能力,而当去除有机物包裹后,无机汞浓度则大幅下降, 说明汞主要是与有机物结合.同样,在去除

粘土组分后,沉积物结合的汞下降了约三分之二,而去除铁锰氧化物后汞浓度则无明显变化,间接证明

有机物及其络合的无机汞主要结合在粘土颗粒上, 这可能是由于粘土相比其它无机颗粒物具有更高的

比表面积,因而可以吸附更多的有机物.另外一些研究也报道了与有机物混合后的颗粒对于汞的结合能

力增强
[ 30, 50�51]

.

( 2)在较短接触时间内,与沉积物中有机组分结合的无机汞可能被生物所利用, 而粘土组分则会降

低汞的生物可利用性.经过有机物 (腐殖酸, 富里酸 )包裹后的人工沉积物, 其无机汞萃取效率 ( 30% �

55% )远高于未包裹的沉积物 ( 7% ),说明与有机物络合后的无机汞可能为消化液所大量萃取. 其它研

究也曾发现无机汞与腐殖物质 ( hum ic substance)尤其是富里酸的络合物具有很高的生物可利用

性
[ 52�53]

. 这一结果与通常所认为的有机物抑制汞的生物可利用性的观点
[ 48, 54 ]

相矛盾. 无机汞有机络合

物与沉积物的接触时间可能可以解释这一矛盾, Zhong和 Wang
[ 19]
发现随着接触时间的增加,无机汞可

能会在沉积物中逐渐转移而与更强的结合位点结合
[ 55]

,从而使得其更难为消化液所萃取,生物可利用

性也会降低.所以从长期来看, 无机汞与有机物的强烈结合还是可能降低其生物可利用性. 关于接触时

间这一因素,会在 3. 4中进行讨论.粘土的作用则与有机物包裹相反,当去除粘土组分后,汞的消化液萃

取效率从 30%提高到 55%, 这是由于无机汞有机络合物与粘土颗粒的强烈结合所致
[ 19]

. 另外, 由于铁

锰氧化物在沉积物中所占比重很小, 其存在与否对无机汞的生物可利用没有显著影响. 所以,有机物和

粘土也是控制沉积物中无机汞生物可利用性最重要的两个组分.

( 3)与不同沉积物组分结合的无机汞具有不同的地球化学相态分布特点
[ 18]

: 无机汞与富里酸的络

合物主要分布在 F4(强络合相 )相态,而与腐殖酸络合的无机汞则主要分布在 F3(有机及其它络合物

相 )和 F4相态
[ 18, 38 ]

;经过有机物包裹后, 粘土及铁锰氧化物中的汞在 F3 (腐殖酸包裹后增加 9� 1333

倍 )和 F4(富里酸包裹后增加 4� 193倍 )相态中大幅增加, 而石英和碳酸钙中的汞则在水溶相 F1( 2� 8

倍 )显著增加,这一区别可能是因为有机物在石英和碳酸钙颗粒上的吸附相对较弱,因而汞的有机络合

物主要分布在 F1相态中,而有机物在粘土和铁锰氧化物颗粒上的吸附则较强, 故汞的有机络合物主要



172�� 环 � � 境 � � 化 � � 学 30卷

分布在 F3和 F4相态中. 将这些分布特点结合 3. 1中所述无机汞在不同地球化学相态中的生物可利用

性,则可能解释沉积物组成对无机汞生物可利用性的影响.例如前文论及的沉积物中可生物利用 (为消

化液萃取 )的无机汞主要来自于强络合相 ( F4) , Zhong和 W ang
[ 18 ]
显示了无机汞在 F4中的浓度与无机

汞被消化液萃取量之间的关系,可以看出, 代表粘土 F4中的无机汞较难被消化液所萃取 (可能由于有

机物在粘土上的吸附较强 ) ,而 F4又是无机汞在粘土中的主要分布相态,这就解释了为什么与粘土结

合的无机汞生物可利用性较低.

沉积物组成对于甲基汞生物可利用性的影响与无机汞类似,甲基汞也主要是与有机物络合后结合

于粘土组分中,并且有机物包裹也会增加甲基汞在沉积物中的浓度以及其消化液萃取
[ 17, 56]

. 与无机汞

一样, 粘土组分也会降低甲基汞的生物可利用性
[ 17, 57]

.

鉴于沉积物组分对于汞在沉积物中的生物可利用性具有重要影响, 在评估沉积物中汞的生态风险

时,应更多地考虑不同沉积物组分、尤其是那些可以影响生物可利用性的关键组分 (如有机物、粘土 )的

影响.

3. 3. 2� 厌氧沉积物

在厌氧沉积物中,无机汞主要是通过吸附或共沉淀的形式与含硫化合物相结合
[ 58, 59 ]

.早期研究发

现,厌氧沉积物中的含硫组分, 特别是酸可挥发性硫化物 ( ac id vo latile su lfides, AVS,沉积物通过冷酸处

理可以挥发出硫化氢的所有硫化物的总称 ) ,控制着无机汞的形态和生物可利用性
[ 7, 28]

.一般认为,硫化

铁 ( FeS)是 AVS的主要组分,与 AVS结合的金属无法被生物所利用
[ 60, 61 ]

.然而 AVS结合金属无法利用

这一观点在许多情况下并不成立
[ 62, 63]

. 这些关于 AVS对金属生物可利用性影响的不同观察结果,可能

是由于缺乏对 AVS组分的准确了解和测定.而对于 AVS的组成到目前也并未形成统一的意见
[ 61, 64, 65]

.

R ickard和 Morse在 2005年的一篇综述中提出, AVS可能是由硫化铁 ( FeS)、二硫化亚铁 ( FeS2 )、硫富铁

( Fe3 S4 )、溶解态硫 (如 S
2-
, HS

-
, H 2 S)等各种硫化合物所组成的复杂动态体系.基于与 AVS结合的金

属不可被生物利用的观点, 早期对于厌氧沉积物中金属生物可利用性估测主要采用的是 AVS�SEM
( simultaneously ex tractedmeta,l同步萃取金属量,旨在用酸提取硫化氢过程中所萃取金属的量 )法,即比

较 AVS与 SEM的浓度:如果 AVS的浓度大于 SEM,金属被 AVS所结合而不能为生物利用;如果 SEM的

浓度大于 AVS,则表明存在不被 AVS结合的金属,而这些金属可以被生物所利用.这种方法的问题在于

未必所有与 AVS结合的金属都不可生物利用.另外,一些重要的含硫化合物,如二硫化亚铁 (沉积物中

一种主要的还原性硫化合物
[ 64]

)通常并未被包含在 AVS的测定中.因此,有必要系统地研究不同含硫

化合物中金属的生物可利用性.

近期的一项研究
[ 15 ]
发现,在厌氧沉积物中, 无机汞的主要结合物不仅包括硫化铁 ( FeS, 通常 AVS

测定中所包含的主要含硫化合物 ) ,还包括了二硫化亚铁 ( FeS2 )和硫离子 ( S
2-

): 在人工厌氧沉积物中

只要存在三种主要含硫化合物 ( FeS, FeS2, S
2-

)中的任一种, 沉积物都可以维持很高的无机汞结合能

力,而且不受有机物 (有氧沉积物中无机汞的主要结合物 )存在与否的影响; 而如果同时去除三种硫化

合物, 厌氧沉积物的无机汞结合能力则大幅下降超过 80%. 另外, 他们还发现与不同含硫化合物结合的

无机汞具有不同的地球化学形态和生物可利用性. 与 FeS结合的无机汞主要分布于 F3(有机及其它络

合物相 )相态,而与 FeS2结合的无机汞则主要分布于 F4(强络合相 )相态,无机汞与 S
2-
反应形成的硫化

汞 (H gS)分布于 F5(硫化物相 )相态,因而可以通过无机汞在不同地球化学相态的分布来推断在厌氧沉

积物中无机汞的主要结合物.在模拟厌氧沉积物中, 无机汞主要分布于 F4相态, 表明其主要与 FeS2结

合,进一步证实了 FeS2在厌氧沉积物中的重要性.另外,与 FeS2结合的无机汞部分可为生物所利用, 而

与 FeS结合的无机汞则基本无法利用.因而厌氧沉积物中的 FeS与 FeS2两种组分控制着无机汞的生物

可利用性.例如, 当去除 FeS后, 人工沉积物的生物可利用性显著提高.除此之外, 无机汞的生物可利用

性还受到汞与沉积物中硫的比例 (Hg�S)所影响,而这种影响对于不同含硫化合物有所不同
[ 15]

.根据以

上的论述可以发现,通常采用的 AVS�SEM法只考虑了与 FeS结合的无机汞难以被生物利用,而忽视了

在厌氧沉积物中占有很高比例的 FeS2上所结合汞部分可被利用, 因而低估了厌氧沉积物中无机汞的生

物可利用性.在未来对于厌氧沉积物中无机汞生物可利用性的研究或生态风险评估中,应考虑包括 FeS2

在内的多种含硫化合物的影响.
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3. 4� 汞与沉积物的接触时间

汞与沉积物的接触时间可以通过改变汞在沉积物中的结合位点 (如随接触时间的变长, 汞从较弱

结合位点迁移到较强结合位点 ) , 从而改变汞的生物可利用性, 这一现象被称为时间效应 ( ag ing

effects) .作为美国国家研究委员会所提出的一项急需填补的知识空缺,已有不少研究涉及到了这个方

面
[ 1, 21, 25, 66]

. 其中较为典型的是 2006年的一项针对镉和锌的研究
[ 21]

, 他们发现接触时间 (长达两年 )的

增加对于镉的生物可利用性无显著影响, 但却可以极大地降低锌的生物可利用性 (降低约 50% ), 而生

物可利用性的降低可以由锌的地球化学形态变化所解释.

汞与沉积物接触时间对其生物可利用性的影响在研究中却鲜有涉及. 2006年的研究
[ 19]
发现,汞的

生物可利用性随接触时间的增加而降低. 例如,当无机汞与沉积物的接触时间从 2h增加到 48h后,其同

化效率降低了超过 6倍,甲基汞同化效率所受影响则相对较小 (降低了 27% ). 这些变化也可以由汞的

地球化学形态变化所解释:随接触时间的增加,无机汞在弱结合相 F1(水溶相 )中的比例降低, 而在最强

的结合相 F3(有机及其它络合物相 )中的比例升高,显示了无机汞随接触时间的增加从弱结合位点向强

结合位点迁移的趋势.

接触时间对于汞的生物可利用性的影响, 应在汞的毒性测试的设计及生态风险评估中更多的被考

虑到. 例如, 在毒性测试中汞与沉积物较短的接触时间 (数小时乃至数天,远远小于其在自然界中与沉

积物的接触时间 )可能会使得其毒性被高估.另外, 较长接触时间 (如数月乃至数年,更具现实意义 )对

于汞生物可利用性的影响,也应在未来的研究中考察.

关于时间效应的机理及其受汞在沉积物中结合方式的影响, 3. 5中还会作进一步的讨论.

3. 5� 沉积物中汞、有机物与无机颗粒物的相互结合方式

鉴于沉积物中有机物 ( organ icmatter, OM )对于汞的结合及生物可利用性的关键性作用,有必要进

一步了解沉积物中汞、有机物与无机颗粒物的相互结合方式.这三者间的相互结合方式包括:有机物与

无机颗粒物的结合 ( OM �Part icle)、汞与有机物的结合 (M ercury�OM )、以及汞与无机颗粒物的结合

(M ercury�Particle)
[ 7 ]

.这些相互结合方式综合决定了汞在沉积物上的结合, 以及其生物可利用性. 由于

汞与有机物具有强结合力
[ 47�48, 67�68 ]

, M ercury�OM这一结合方式受到的关注也最多
[ 67, 70�74]

, 而 M ercury�
OM也被认为是控制汞在沉积物结合及生物可利用性的最重要结合方式

[ 17�19, 68, 75�80]
.相比起来, 我们对

于另外两种相互结合方式 ( OM �Partic le, M ercury�Partic le)的了解则相对较少. 汞既可以直接结合无机颗

粒物、也可能以有机物为桥接与无机颗粒物结合
[ 69]

,所以这两种结合方式也可能影响汞与有机物的络

合.因此,有必要比较这三种结合方式对于汞与沉积物结合及生物可利用性的重要性.

2009年的一项研究
[ 16]
填补了这一方面的空白.他们采用了不同的汞、有机物和无机颗粒物组合并

接触不同时间,如汞、有机物与无机颗粒物一同接触不同时间 (M ercury�OM �Partic le,指示汞在沉积物中
总的结合变化, 包含了以下三种结合 )、有机物与无机颗粒物接触不同时间后加入汞 ( OM �Part icle+

M ercury,代表有机物与无机颗粒物结合的变化 )、汞与有机物接触不同时间后再加入无机颗粒物

(M ercury�OM + Partic le,代表汞与有机物结合的变化 )及汞与无机颗粒物单独接触不同时间 (M ercury�
Partic le,代表汞与无机颗粒物结合的变化 ) , 来观察随着接触时间的增加,不同结合方式对汞与沉积物

结合及其生物可利用性的影响.结果显示, 结合在沉积物上的汞 (无机汞或甲基汞 )在所有组合中都会

随接触时间的增加而增加,也就是说沉积物中所结合汞随接触时间的增加来自于这三种结合方式 ( OM �
Partic le, M ercury�OM及 Mercury�Particle)的共同贡献.对于无机汞,虽然由于有机物与无机汞具有强结

合力 (强于汞与无机颗粒物的结合力
[ 18]

) ,在开始接触后有机物相比无机颗粒物结合了更多的无机汞,

但随着接触时间的增加, M ercury�OM结合对于沉积物中汞结合的贡献却小于 M ercury�Partic le或 OM �
Partic le结合. 这可能是因为开始无机汞在有机物上的快速吸附后, 无机汞进入有机物微孔结构的速度

相对较慢,因而其与有机物结合的量随时间增长也较慢 ( 3d增加 26% )、甚至很快达到平衡
[ 70�71]

. 与之

相反, M ercury�Particle结合随时间增长最快 ( 3d增加了 6倍, 源自于无机汞在无机颗粒物上的逐渐吸

附 ) ,对于无机汞在沉积物中结合的增长贡献也最大. 而对于甲基汞, 由于其与有机物的结合相对无机

汞弱, 故甲基汞与有机物的结合在经历开始的较快吸附后随时间仍显著增长 ( 3d增加 62% ),其对于甲

基汞在沉积物中结合的相对贡献远大于甲基汞与沉积物的直接结合 (M ercury�Particle) ,后者所结合的
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甲基汞基本不随时间而增加. 另外, 细菌的活动也对甲基汞在沉积物中的结合存在较大影响 (详见

3�6) .
同时,他们还发现汞的生物可利用性也受到了这三种结合方式的影响. 对于无机汞和甲基汞,

M ercury�Part icle都是对汞的生物可利用性影响最大的结合方式: 随着接触时间的增加, 直接与无机颗粒

物结合 (M ercury�Partic le)的无机汞 (下降 84% )或甲基汞 (下降 25% )萃取效率下降最多,同时其萃取效

率变化趋势与包含了三种结合方式的模拟沉积物中的汞最相似.从机理上看,这可能是由于汞在无机颗

粒物上逐渐从较弱结合位点迁移向较强结合位点, 从而导致其与无机颗粒物的结合变强
[ 21, 81�82]

,或是由

于汞随时间逐渐进入无机颗粒物的晶格结构及粒内孔隙 ( intrapartic le pores)之中
[ 83�84]

.另两种结合方式

(M ercury�OM, OM �Part icle)中汞的萃取效率则随时间变化较小甚至不变, 因而对于生物可利用性随时间

的降低贡献较小.

从上面的论述可以看出,汞与沉积物的结合是一个复杂的动态过程, 包含了汞、有机物与无机颗粒

物三者间的相互作用.而随着接触时间的增加,汞与沉积物的结合以及其生物可利用性都主要是受到汞

与颗粒物的结合所控制.这些发现对于机理性解释诸如接触时间、沉积物组成等生物地球化学因素对于

汞生物可利用性的影响提供了一个新的角度.

3. 6� 沉积物中的细菌

汞可以通过表面吸附、被动扩散或主动运输等方式与细菌结合
[ 85�87 ]

,因而对于汞的生物地球化学

循环具有重要意义.有关细菌与汞的研究大多集中在汞的甲基化与去甲基化等方面
[ 88�91 ]

,而关于细菌

如何影响汞在沉积物中的结合和汞对于底栖生物的生物可利用性则较少涉及.

近期有研究
[ 16]
利用放射性同位素示踪技术研究了有氧沉积物中细菌的存在对于汞在沉积物中的

浓度以及消化液萃取效率的影响.首先,他们发现未杀菌的人工沉积物中汞的结合显著高于杀菌后的人

工沉积物.尤其是对于甲基汞, 杀菌后其在沉积物中浓度的跌幅高达 86%. 这一结果表明,汞在沉积物

中的结合可能部分缘自于其与沉积物中细菌的结合.然而,汞与细菌的结合却只是轻微地提高了其消化

液萃取效率,这可能是由于在这个实验中汞与细菌的结合主要是通过表面吸附, 因而较容易被消化液萃

取出来.要深入了解细菌对于沉积物中汞生物可利用性的影响,还需要进一步的研究 (如采用纯化的菌

群等 ).

4� 结语

本文首先引述了美国国家研究委员会提出的阻碍我们对于生物可利用性理解、预测和运用的几大

知识空缺
[ 7]
, 而近期的研究无疑在一定程度上填补了这些空缺. 对于第一个方面 �生物可利用的定量化

及模型化描述�, 体外消化液萃取法提供了一种简便、快捷、稳定的定量沉积物汞的生物可利用性的方

法,当然这一方法还需要更多的机理性知识及实践经验来完善发展. 今后,将生物地球化学因素及生物

生理因素 (如生物消化液组成等 )对汞生物可利用性的影响进一步定量化乃至模型化,以实现对汞的生

物可利用性的科学描述和预测, 则成为一项具有挑战性的工作.而如果能将这些影响因素结合到生物动

力学模型
[ 92�93]

,会更加完善对于汞的生物富集的模型化预测.从近期研究进展看, 汞与沉积物之间存在

复杂的相互关系,沉积物组成、汞的浓度、细菌等均可以影响汞与沉积物的结合, 从而改变汞在沉积物中

的地球化学形态以及生物可利用性. 而接触时间对于汞从沉积物中的释放及其生物可利用性的影响, 则

受到汞、有机物与沉积物三者之间的相互结合方式的影响,并可以用汞的地球化学形态变化来描述和解

释.有关汞的消化液萃取的机理研究,是生物生理因素对汞的生物可利用性影响的一个典型研究范例.

鉴于沉积物是底栖生物吸收汞的主要途径,继续深入了解消化液萃取 (如萃取后汞的有机络合物在消

化道内的吸收 )具有重大意义. 最后, 把实验室研究中所取得的进展用于认识自然环境中汞的生物可利

用性过程,将会是一项任重而道远的任务.
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BIOAVAILABILITY OFMERCURY IN SEDIMENTS: A REVIEW

ZHONG H uan� � WANG W enx iong
( Section ofM arine E cology and B iotechn ology, D iv is ion of L ife Science, H ong K ong Un iversity of Science and Techno logy, H ong Kong)

ABSTRACT

Sed iments are o ften considered as a sink o f m ercury, but they can a lso becom e a source of mercury

accumulat ion in m any benthic invertebrates. Here w e rev iew the recent progresses in study ing the

bioavailab ility o f sed imentarym ercury ( bo th inorgan icm ercury andmethy lmercury). These inc lude the in v itro

digest ive extract ion ofm ercury in sed iments and the effects of b iogeochem ical factors on the b ioava ilability of

mercury in sed iments ( mercury concentration in sedimen ts, sedim ent composit ion, contact time betw een

mercury and sed iments, different sorption betw een mercury and sed iments, and bacteria in sed iments). W e

finally discuss the perspect ives for future research in the area of mercury bioavailab ility in sed iments.

Keywords: mercury, sedim en,t bioavailab ility, d igestive flu id extract ion, biogeochem istry.


