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摘 要 汞是一种可以长距离迁移的全球性污染物，无机汞进入水生环境可以转化为高神
经毒素的甲基汞，通过在食物链中发生生物积累和生物放大作用，并最终威胁人体健康。
同位素具有示踪特性，在环境中人为添加放射性汞同位素或单一富集稳定汞同位素标记的
单质汞或汞化合物，研究汞同位素的行为特征可以揭示生态环境中汞的生物地球化学行
为。汞同位素标记技术的发展和应用为环境中汞的迁移和转化研究，尤其复杂环境中汞的
形态转化和归趋提供了有效手段。本文介绍了放射性汞同位素标记技术和单一富集稳定
汞同位素标记技术的原理，汞同位素标记技术在环境样品和生物样品的汞形态分析，陆地
系统中土壤-植物-大气之间汞的迁移与转化，水生生态系统大气沉降汞的迁移和转化、汞的
甲基化作用及形态汞的生物富集等领域的主要研究成果，并展望了汞同位素标记技术的应
用前景。
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Abstract: As a global pollutant，mercury ( Hg) can be transported for a long distance in atmos-
phere． Methyl-mercury ( MeHg) ，an extremely toxic organic form of Hg formed by the methyla-
tion from inorganic Hg in aquatic environment，can be bio-accumulated and bio-magnified along
food chains，potentially threatening human health． Isotopes can trace the behaviors of elements in
the environment． Adding Hg isotope to the environment or using Hg isotopic labeling technique is
a powerful tool for the studies of Hg biogeochemical behaviors，including the transportation and
transformation of Hg in the environment． This paper reviewed the basic theory of Hg isotopic la-
beling technique，the applications of this technique in sample Hg species analysis，and the Hg
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pected the applications of Hg isotopic labeling technique in the studies of Hg environmental geo-
chemistry．
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汞( Hg) 是一种人体非必需的有毒重金属元素。

不同形态汞的毒性相差很大，其中甲基汞( MeHg)

是毒性最强的汞化合物，具有极强的神经毒性，另有

心血管、生殖、肾脏等毒性和致癌性、干扰 /破坏免疫
系统效应等。环境中的无机汞能够在生物或非生物
作用下发生甲基化生成甲基汞，并通过食物链的生

物积累和生物放大作用最终威胁人类健康。自 20
世纪 60 年代日本爆发“水俣病”，汞的环境污染问
题引起全球范围的持续关注。20 世纪 90 年代，针
对在北欧和北美偏远地区的大量洁净湖泊发现鱼体
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汞含量超标现象，Lindqvist 等( 1991 ) 提出了“汞是
一种全球性污染物”的概念，认为排放到大气中的
气态汞( Hg0 ) 可随大气环流进行长距离传输，并沉
降到远离汞排放的地区，最终在高营养级生物体内

甲基汞强烈富集。
目前，有许多研究手段和方法用于环境汞污染

和汞的生物地球化学研究，如: 分析环境中形态汞的

时空分布特征，结合野外监测和室内模拟研究，揭示

环境中汞的迁移及转化和在不同环境介质中的分

配，评价环境风险( Stein et al．，1996 ) ; 长期监测背
景地区大气总汞和形态汞变化，研究人为活动和自

然源排汞对全球大气汞循环的影响( Slemr et al．，
2003 ) ; 根据汞同位素分馏 ( Bergquist ＆ Blum，
2009) 、源解析受体模型( Manolopoulos et al．，2007 )
等探究不同排放源对生态环境中汞的贡献份额; 基

于质量守恒模型预测汞在不同尺度生态环境中的迁

移、转化规律( Cohen et al．，2004) 等。然而，真实环
境中汞的行为极其复杂，同时参与多种途径的物理、
化学和生物过程，仅用以上研究方法往往无法研究

实际环境中汞的单一途径化学行为。
放射性同位素和富集稳定同位素，与自然界中

的相应元素的化学性质和生物学性质完全一致( 仅

核物理性质略有差异) ，同位素在环境中的行为特

征可以指示该元素在环境中的行为。同位素标记技
术借助放射性同位素或富集稳定同位素的示踪特性

来研究元素的行为，是生物地球化学循环研究的重

要手段之一( Stürup et al．，2008) 。同位素标记技术
利用同位素作为标记制备成含有同位素的标记化合

物或单质，加入环境后标记物也参与环境中该元素

的物理化学反应和生物地球化学过程，通过分析相

应的环境介质、物相或特定形态化合物中放射性同
位素或富集稳定同位素的含量，就可以计算环境中

该元素特定途径迁移和转化的量( Fry，2006) 。
科学家已经发现 40 种天然和人工合成的汞同

位素，包括 33 种放射性同位素和 7 种稳定同位素
( 196Hg、198Hg、199Hg、200Hg、201Hg、202Hg
和204Hg) ( Audi et al．，2003) 。放射性汞同位素和单
一富集稳定汞同位素标记技术已经成功应用于环境

样品和生物样品的汞形态分析、地表土壤-植物-大
气间汞的交换过程、水生生态系统中汞迁移和形态
转化及生物富集等领域的示踪研究。

1 汞同位素标记技术

1. 1 放射性汞同位素标记技术
自然环境中汞元素的同位素组成主要为稳定汞

同位素，放射性汞同位素在自然界中含量极低，主要

来自其他放射性同位素衰变或人工合成( Audi et
al．，2003) 。因此，在环境中人为添加的放射性汞同
位素不会受到环境中汞背景值的干扰，通过研究环

境中人为加入的放射性汞同位素的行为就能够揭示

自然界中汞的迁移和转化规律。
放射性汞同位素可通过自发 α 衰变、β 衰变或

通过电子捕获生成子体同位素，同时释放 α 或 β 粒
子，并伴随 γ辐射。如203Hg原子核衰变释放一个负
电 子 生 成203Tl; 197Hg 原 子 核 捕 获 e+ 衰 变 生
成197Au，203Hg和197Hg的衰变方程如下:

203
80 Hg=

203
81 Tl+e

－+γ ( 1)
197
80 Hg+e

+ = 197
79 Au+γ ( 2)

利用 β射线计数器( 如液体闪烁计数仪) 或 γ
射线光谱仪检测不同介质中放射性汞同位素衰变的

β射线或 γ 射线强度，可对放射性汞同位素进行定
量分析。90%以上的放射性汞同位素半衰期很短
( ＜1 d) ，有的汞同位素还有多个衰变途径，如195Hg
就以 β+衰变和同质异能跃迁两种方式衰变( Audi et
al．，2003) ，仅有少数放射性汞同位素标记技术满足
要求，可用于环境汞的示踪研究。203Hg 放射性衰变
途径单一，具有合适的半衰期( T1 /2 = 46. 6 d) 和放射
性比活度( 14 MBq·mmol－1 ) ，且制备简便、易于贮
存，最早用于示踪研究( Furutani ＆ Rudd，1980) 。近
期，有文献报道利于中子活化技术合成富集197Hg
( T1 /2 = 64. 2 h) 放射性比活度可高达203Hg 的 50 倍
以上，用197Hg替代203Hg 可大大提高放射性汞同位
素示踪的灵敏度( Ribeiro Guevara et al．，2007) 。早
在 20 世纪中期，放射性汞同位素标记技术就曾广泛
应用于汞的生物毒理学示踪研究。然而，放射性汞
同位素技术自身的局限性制约了放射性汞同位素标

记技术在汞的生物地球化学研究中的应用，一方面放

射性汞同位素自发衰变产生放射性辐射，对人体健康

和生态环境安全具有一定风险; 另一方面，放射性汞

同位素标记技术所示踪的同位素( 203Hg和197Hg) 半衰
期较短，不适用于长期示踪研究，因此，放射性汞同位

素标记技术主要用于实验室的短期模拟研究。
1. 2 稳定汞同位素标记技术
长期以来，稳定同位素分析技术严重制约着稳
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定同位素标记技术在环境地球化学研究，尤其在重

金属污染物研究中的应用。热电离质谱( TIMS) 作
为分析元素同位素组成的传统方法，对大质量数元

素同位素的分辨能力低下，不能有效分析重金属元

素的同位素组成。直至 20 世纪 90 年代，高精度的
电感耦合等离子体质谱( ICP-MS) 出现后才能够成
功分析环境样品中重金属同位素组成，促使稳定同

位素标记技术开始用于环境重金属污染物的迁移和

转化动力学研究( Rodríguez-Gonzlez et al．，2005) 。
自然界中汞的 7 种稳定同位素组成是相对固定

的( Berglund ＆ Wieser，2011 ) 。人为添加单一富集
汞同位素标记的化合物后，改变了环境介质中原始

的汞同位素组成，使之与周围环境中相应汞化合物

同位素组成产生明显差异，且该差异随添加的汞同

位素在环境中汞的物理、化学过程不断传递，利用
ICP-MS分析样品中形态汞的同位素组成，通过计算
与周围环境中汞同位素组成的差异，就可以得出发

生迁移或转化的汞同位素的量，进而估算汞化合物

在环境中特定途径的迁移或转化速率。
相比于放射性汞同位素示踪，富集稳定汞同位

素示踪有其独特的优势: 首先，稳定汞同位素不产生

辐射，对人体健康和环境安全威胁小; 其次，汞有稳

定 7 种稳定同位素，在环境中同时添加多种单一富
集汞同位素，理论最多可以同时示踪 6 种汞的行为
过程; 第三，单一富集稳定汞同位素标记技术的示踪

灵敏度高，可用于大尺度生态系统、长时间跨度示踪
研究。近年来，单一富集稳定汞同位素标记开始广
泛应用于不同环境中汞的迁移和转化动力学研究。

2 汞同位素标记技术的应用

2. 1 汞形态分析
环境样品和生物样品中微量、痕量汞形态的精

确分析是进行汞的生物地球化学研究的基础。样品
汞形态分析时，在消解、萃取等前处理过程中容易发
生汞形态的转化和挥发损失，操作过程也常常带入

污染。传统总汞和形态汞分析中常采用标准参考物
质( certified reference material) 、平行样及加标回收
等方法控制实验数据质量。然而，一方面环境样品
成分复杂，标准参考物质与实际样品的成分仍存在

差异，甚至某些样品，如水样等，还没有相应的标准

参考物质; 另一方面，样品制备过程对单个样品的影

响并不完全相同。仅依靠以上数据质量控制方法和
手段无法完全消除前处理过程带入的误差和分析仪

器性能不稳定造成的影响。
同位素稀释法是一种公认的精确定量分析方

法。一般认为，人为加入的汞同位素( 稀释剂) 与样
品中元素交换达到平衡后，加入的汞同位素与样品

的汞化合物的化学行为一致，其后样品处理过程和

仪器性能对分析结果的影响都可以忽略( Monperrus
et al．，2004) 。利用汞同位素稀释法分析样品的汞
形态，一方面可以消除样品制备过程中汞形态的转

化、样品损失和萃取不完全等造成的影响，另一方面
可以确定样品制备过程中误差的主要来源。
利用同位素稀释法分析样品汞形态，分析误差

主要取决于样品中形态汞与添加的汞同位素是否达

到完全交换平衡( Monperrus et al．，2004 ) 。土壤中
的汞化合物与矿物质结合极强，样品消解过程中人

为添加的汞同位素与土壤中颗粒态汞很难完全混

匀，只有当样品完全消解，土壤中与矿物质结合的汞

化合物释放到消解液后才能与稀释剂达到交换平

衡; 而生物样品与甲基汞的结合能力强，加入消解试

剂后样品中的甲基汞即与加入的汞同位素标记的甲

基汞达到交换平衡，之后样品处理过程对分析结果

的影响很小( Clough et al．，2003) 。因此，消解过程
中样品中汞化合物与添加的汞同位素稀释剂交换完

全平衡前，样品或稀释剂的损失或汞形态转化都会

影响分析结果的准确性。
目前，针对土壤 /沉积物、生物样、煤炭等不同类

型样品，学者已经建立了相关总汞或形态汞同位素

分析方法。Hintelmann 等( 1995 ) 首次将气相色谱
( GC) -ICP-MS联用分析沉积物中甲基汞，分析绝对
检出限仅为 1 pg ( 或干样为 0. 02 ng·g－1 ) ，分析误
差约为 4% ( RSD) 。沉积物甲基汞同位素分析方法
的建立为单一富集稳定汞同位素标记示踪研究水生

环境中无机汞的甲基化作用和甲基汞的去甲基化作

用奠定了分析基础( Hintelmann et al．，1997 ) 。Re-
sano等( 2005 ) 报道采用固体进样( SS ) -电热蒸发
( ETV) -ICP-MS结合同位素稀释( 200Hg0 ) 校正系统
分析环境样品的汞含量，采用 ETV技术取样一方面
精简了分析步骤，提高分析效率，另一方面消除样品

制备过程汞的损失; 加入富集200Hg0 可以校正样品
基体效应和仪器信号漂移对分析结果的影响，该方

法的分析检出限仅为 6 ng·g－1，适用于成分复杂、
受基体效应干扰严重及样品量少的固体样品分析。
Perna等( 2005) 建立了利用 GC-ICP-MS结合双同位
素稀释( Me201Hg和201Hg2+ ) ，实现了对鱼体( 浮游植
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物) 的甲基汞和无机汞的同时分析，其中对生物样

品中甲基汞和无机汞的绝对检出限分别为 2. 8 ng
和 4. 6 ng，样品分析误差仅为 5%。
煤炭样品含有大量有机矿物和无机矿物，传统

方法不仅消解困难，且易带入污染和误差。Long 和
Kelly ( 2002) 尝试用 Carius tube法消解煤炭，在消解
过程加入富集201HgCl2 作为稀释剂，利用 CV-ICP-
MS分析煤炭样品的汞含量，实验表明 Carius tube法
消解样品的方法空白仅为传统微波消解方法的

10%左右，为 30 pg，该方法分析检出限约为 40 pg·
g－1，样品含量在 10 ～ 150 ng·g－1 范围内分析误差
为 0. 5%，提高了对煤炭样品汞含量的分析水平。
此外，该方法还可以用于其他化石燃料( 如石油) 中

汞含量的测定。
汞同位素方法进行汞形态分析，大大降低了环

境样品制备过程汞形态的转化、挥发损失、萃取不完
全等因素带入的误差，和分析过程中样品基体效应、
仪器信号漂移对结果的影响，对某些传统方法难以

分析或分析结果误差大的环境样品也可以获得较好

的分析效果。更为重要的是，汞同位素分析方法的
应用为单一稳定同位素标记技术示踪研究环境中汞

污染物的迁移和转化过程奠定了分析基础。
2. 2 陆地生态系统中汞在土壤-植物-大气中的迁
移与转化

大气汞长距离迁移后发生沉降是洁净地区地表

汞的主要来源，沉降汞的生物活性和移动性对洁净

地区生态环境产生重要影响。根据在瑞典 Grdsjn
湖流域的研究发现，大气汞沉降初期活性最强，模拟

降雨加入土壤中的199Hg2+在 3 个月内约 2 /3 淋滤或
还原生成气态汞迁移，部分沉降汞可以在土壤中生

成甲基汞，沉降汞进入地表后随着与土壤中的矿物

颗粒结合逐渐增强，生物活性和移动性降低，在 16
个月内最终有 30%左右固定在土壤中( Munthe et
al．，2001) 。
科学家很早就认识到地表先前沉降汞的再释放

可能也是大气汞的重要源之一，对汞的生物地球化

学循环有重要意义。然而，传统研究方法无法区分
沉降再释放汞和地表挥发汞，研究者对沉降汞的再

释放部分不能定量估算。汞同位素示踪技术的应用
为研究不同类型地表环境大气沉降汞的再释放过程

提供了有效手段。2005 年，Ericksen 等( 2005 ) 在内
华达地区的沙漠土壤添加198HgCl2，并用动力学通量
箱法进行观测，发现198Hg 加入后 6 h 内释放量较

大，为 12 ng·m－2，而后 62 d 释放速率释放通量相
对稳定，仅为( 0. 2±0. 2) ng·m－2·h－1，在整个观测

期间仅有 200 ng·m－2( 2% ) 的198Hg0 从土壤释放到
大气，预计 1 年内可释放 6%，而降雨对土壤中198Hg
再释放速率没有明显影响。该研究表明，在沙漠干旱
地区湿沉降汞进入土壤后与土壤中的矿物质或有机

质结合能力强，被固定在土壤中不易再释放到大气。
有文献报道，植物叶片即可以吸收大气汞，也可

以向大气释放汞。许多研究者通过添加无机汞在室
内模拟研究叶片对大气汞的吸收和释放机理，并获

得了许多重要认识。然而，植物根部能够从土壤中
吸收汞后转运到叶片，土壤汞释放到大气后也能够

被叶片吸收，真实环境中植物与大气汞的交换受多

种因素的影响。只有消除其他汞交换途径的干扰，
才有可能弄清植物和大气汞交换过程。结合单一富
集稳定汞同位素标记，Graydon 等( 2006 ) 利用新型
通量箱对黑云杉( Picea mariana ) 和斑克松( Pinus
banksiana) 叶片上大气湿沉降汞( Hg2+ ) 迁移和转化
过程的示踪表明，沉降到植物叶片的部分 Hg2+在光
照条件下迅速被还原为 Hg0 释放到大气，另外部分
Hg2+吸附在叶片表层，随凋落物进入地表。Rutter
等( 2011) 建立实验箱模拟微生态系统，添加198Hg0

示踪植物叶片对大气干沉降汞的吸收，美国白蜡树

( Fraxinus americana) 与草地早熟禾( Poa pratensis)
对大气中 Hg0 的吸收能力相似，初始吸收速率分别
为( 7±2) ×10－5 和( 7. 5±0. 5) ×10－5ng·m－2·s－1，3 d
后速率达到最大并分别保持在( 1. 3±0. 1 ) ×10－4 和

( 1. 2± 0. 1 ) × 10－4 ng·m－2· s－1 ; 而白云杉( Picea
glauca) 对 Hg0 的吸收速率较低，1 ～ 3 d 为( 5±2 ) ×
10－5 ng·m－2·s－1，到 7 d 降低至( 2. 4 ±0. 2 ) ×10－5

ng·m－2·s－1，7 d内 3 种植物从土壤中吸收的198Hg
量均未达到分析检出限，说明叶片吸收是大气干沉

降汞进入植物的主要途径，而不同类型植物叶片对

大气汞的吸收机理存在差异。植被覆盖区，尤其森
林地区对大气汞的循环具有重要影响，利用汞同位

素标记技术，研究者不仅可以研究不同植物对大气

汞吸收机理，而且能够定量估计区域范围植被与大

气汞的交换通量。
矿区废水和工业污水等常常被用于当地农业灌

溉，河流清淤底泥含有丰富矿物质，也常常制备成肥

料用于农业生产。然而，植物根部可以吸收无机汞
和有机汞，含汞废水和底泥用于农业生产可能威胁

区域农业安全。Caille等( 2005 ) 利用放射性汞同位
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素203Hg标记结合盆栽实验对比了 3 种植物对清淤
底泥中无机汞的吸收，研究发现，底泥中无机汞光致

还原生成 Hg0 重新释放到大气后，植物叶片吸收可
能是这几种植物吸收汞的主要途径，不同类型植物

根系对土壤中无机汞的吸收能力存在显著差异，油

菜( Brassica napus ) ＞甘蓝( B． oleraccea ) 和紫羊茅
( Festuca rubra ) 。Hogg 等 ( 1978 ) 在表层 ( 0 ～ 10
cm) 分别用203Hg 标记的氯化汞( HgCl2 ) 、醋酸苯基
汞( PMA) 和氯化甲基汞( MMC) 处理后的土壤( 10
μg·g－1 ) 中连续种植 3 批雀麦草( Bromus inermis) ，
发现雀麦草对土壤中 3 种形态汞的吸收能力不同，
其中对 MMC 的吸收能力最强，随种植批次增加对
形态汞的吸收能力均逐渐下降，其中植物体中 MMC
含量从 2. 0 降低至 0. 2 μg·g－1，而土壤中残留的形
态汞主要为非生物可利用性汞; 对不同组织的汞含

量分析表明，雀麦草不同部位对汞的富集能力存在

差异: 须根( 最高为 106. 4 μg·g－1 ) ＞主根( 最高为
42. 5 μg·g－1 ) ＞茎( 最高为 0. 88 μg·g－1 ) ＞叶片( 最
高为 0. 24 μg·g－1 ) ，其中根部对汞的富集能力随土
壤剖面深度增加逐渐降低，但仍远高于土壤中的汞

含量。从以上研究可以看出，含汞污水灌溉或含汞
底泥制作肥料用于农业生产都会危害当地农业安

全，植物种类和土壤中汞的形态都制约着植物对污

染土壤中汞的吸收能力。
大气汞通过干、湿沉降到达地表，进入土壤或被

植被吸收，土壤表层的汞化合物还原生成 Hg0 后又
重新释放到大气，汞在土壤-植物-大气之间的交换
过程复杂，并受不同介质中汞含量的制约和环境影

响。受分析方法和研究手段的限制，传统研究无法
区分汞在土壤-植物-大气间的不同迁移和转化过
程。尽管汞同位素示踪技术在地表-大气汞之间汞
的方面的应用才刚起步，主要就大气干湿沉降汞进

入土壤后的迁移和转化过程、植物对大气沉降汞和
土壤中汞的吸收机理等开展相关研究，但目前已经

取得一定进展，如，发现大气沉降汞进入土壤后的再

释放是大气汞循环的一个重要过程，植物对大气干

沉降汞的吸收主要是通过叶片而不是根部，污水灌

溉和清淤底泥种植农作物汞的迁移等。汞同位素示
踪技术克服了传统方法的局限性，能够较好的揭示

地表-大气间汞的交换过程。
2. 3 汞在水生生态系统的迁移、转化及生物富集
2. 3. 1 大气沉降汞的迁移和转化 众所周知，大气
汞沉降是洁净地区水体中汞的主要来源，然而，由于

分析手段和分析方法的限制，传统研究极少有文献

报道大气汞沉降与水体中溶解态气态汞( DGM) 之
间的关系。单一富集稳定汞同位素应用后，研究者
才弄清大气汞沉降对 DGM 的影响。Poulain 等
( 2006) 研究发现，大气汞沉降的速率与水体中 DGM
浓度呈显著正相关，但大气汞沉降速率变化不会明

显改变大气沉降汞的再释放通量，DGM 向大气的释
放通量为大气汞沉降量的 33% ～ 59% ; 与之相似，
Southworth等( 2007 ) 在加拿大的研究也发现夏季
45%的沉降汞还原生成 DGM 后重新释放到大气
中。以上研究表明，大气中颗粒态汞沉降到水体后，
大约 1 /4 ～ 1 /2 能够在光照下转化生成 Hg0 重新返
回大气。大气单质汞可以在大气中长距离传输，而
大气汞沉降后的再释放过程可能大大增强了大气汞

在全球范围的传输。
大气汞沉降后进入水体，参与水生生态系统中

汞的生物地球化学循环，利用汞同位素标记技术可

以定量示踪沉降汞在水生生态系统中的分配、迁移
和形态转化过程。示踪研究已表明，“新”沉降汞活
性高、迁移能力强，Karaca 等( 2004 ) 设计实验箱模
拟湖泊环境发现，氯化汞( 203HgCl2 ) 进入水体中的
初期，极易向大气和沉积物迁移，在 140 h 内即
有 1 /4 的203Hg2+被还原为 Hg0 释放到大气中，有 1 /2
向沉积物中迁移，而滞留在水体中的203Hg2+仅为 1 /
4。Orihel等( 2006) 也报道了沉降汞进入水体后，在
20 d 左右即可分布在湖泊底泥和生物体内，部
分202Hg2+还能发生形态转化生成甲基汞。

1999—2005 年，美国、加拿大科学家联合开展
稳定汞同位素加入实验研究项目( Mercury Experi-
ment to Assess Atmospheric Loading in Canada and the
United States，METAALICUS) ，以研究大气汞沉降对
大尺度水生环境的影响。研究发现，森林系统中
“新”沉降汞更易挥发和甲基化，且易被植物吸收，
沉降汞进入土壤后易被土壤中矿物质吸附固定，随

径流迁移非常微弱，其中人为添加的单一富集汞同

位素在整个夏季共有 8%释放到大气，1%随地表径
流流失，66%被植被吸收，而周围环境中仅有 5%土
壤汞被植被吸收( Hintelmann et al．，2002 ) ; 通过在
湖面、沼 泽 湿 地 和 上 游 坡 地 中 分 别 添 加 富
集198Hg、201Hg和202Hg，科学家“原位”试验研究了光
化学反应和生物作用对不同环境中 DGM 生成的贡
献和对整个水生生态系统的影响，结果表明，水体表

层 DGM主要为无机汞的光致还原，其中沼泽湿地
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DGM生成速率是湖面的 2 倍; 而水体剖面温跃层下
的 DGM 主要为生物还原作用 ( Poulain et al．，
2006) ; 通过长期( 5 a) 监测湖泊中鱼体中甲基汞的
同位素组成，项目研究证实直接沉降到水体的汞的

生物活性和移动能力最强，最易生成甲基汞进入食

物链，沉降到沼泽湿地的汞经过长期淋滤能够从土

壤中释放出来，随地表径流进入水体，对水生环境具

有潜在风险，而上游坡地沉降汞的移动性最弱( Har-
ris et al．，2007) 。
长期以来，以溶解态和颗粒结合态传输被认为

是水体中汞迁移的主要方式，然而，Babiarz 等
( 2003) 利用单一富集稳定汞同位素标记示踪发现，
清洁地区水体中 20%以上的新沉降汞进入水体胶
体相( ＜0. 7 μm) 进行传输，从而提出了水体中无机
汞传输的新途径。
总之，利用汞同位素标记技术示踪大气汞沉降

进入水生生态系统后的迁移和转化过程，已经获得

了许多重要研究成果，如: 证实“新”沉降大气汞有
极强的迁移能力和生物活性; 发现水体中汞在胶体

相中传输的新途径; 弄清了大气汞沉降和水体中

DGM生成和释放的关系，并示踪了水体中汞的迁移
途径。以上成果利用传统研究方法均难以得到，由
此可见，同位素示踪技术在研究大气沉降汞在水体

中归趋具有传统研究手段和方法无法比拟的优势。
2. 3. 2 沉积物和水体汞的甲基化作用 沉积物和
水体是水生环境中无机汞转化生成甲基汞的重要场

所( Ullrich et al．，2001) ，无机汞的甲基化和甲基汞
的去甲基化作用共同制约环境中甲基汞的含量。
早在 20 世纪 60 年代，就有研究者在沉积物中

添加无机汞化合物研究汞的甲基化过程( Jensen ＆
Jernelv，1969) 。然而，受到环境中无机汞的强烈干
扰，该方法的示踪能力低、示踪剂加入量大( 可高达
数 μg·g－1 ) 、破坏原生生态环境，示踪效果不明显。

20 世纪 80 年代，研究者尝试添加203Hg 标记的
无机汞化合物，通过培养一定时间后测定环境中生

成的甲基汞( CH3
203Hg+ ) 的量，计算无机汞的甲基化

速率( Furutani ＆ Rudd，1980 ) 。自然环境中放射性
汞同位素含量极少，环境中的汞化合物不会影响放

射性汞同位素的分析，放射性汞同位素标记的示踪

能力仅受仪器分析精度和203Hg 的放射性活度的制
约，减少了示踪剂加入量( ～ ng·g－1 ) ，降低了试验
过程对环境的扰动。同期，研究者尝试添加14C 标
记的甲基汞 ( 14CH3Hg

+ ) ，通过分析生成的14CH4

或14CO2 量，计算甲基汞的去甲基化速率( Ramlal et
al．，1986 ) 。Korthals 和 Winfrey ( 1987 ) 利用203Hg
和14C标记模拟研究了美国 Clara 湖水体和沉积物
中无机汞的甲基化速率和甲基汞的去甲基化速率的

时空变化。
放射性汞同位素203Hg 标记为早期开展汞甲基

化机理研究提供了手段，研究者利用203Hg 标记示踪
证实表层沉积物是无机汞甲基化的主要场所，并示

踪了不同环境的无机汞的甲基化速率( 表 1 和表
2) 。然而，放射性汞同位素标记也存在一定局限
性，首先，商业203Hg 试剂纯度低，放射性活度不高，
示踪非污染区无机汞的甲基化速率所需加入

的203Hg可能远远超出环境中无机汞含量，会扰动原
始生态系统，抑制汞敏感微生物的活性，刺激耐汞生

物大量繁殖，进而改变环境中无机汞的甲基化速率;

其次，203Hg 标记仅能示踪无机汞的甲基化过程，尽
管研究者利用14C 标记研究甲基汞的去甲基化过
程，然而，甲基汞分解后生成的 CO2 和 CH4 可能会

被水生生物吸收，导致甲基汞的去甲基化速率估算

往往偏低; 第三，放射性汞同位素存在辐射污染，对

实验条件和人员防护均有严格要求，限制了其在野

外研究中的应用( Hintelmann et al．，2000) 。
近期，科学家利用中子活化法( neutron activa-

tion) 成功合成了富集放射性汞同位素197Hg。197Hg
的放射性比活度更高，替代203Hg 能够显著降低示踪
剂的加入量。实验证实，51. 58%纯度196Hg 所制备
的197Hg其放射性比活度可达野外汞甲基化示踪研
究最低限度的 340 倍; 对实际环境示踪研究表
明，197Hg加入量可低至 0. 05 ng·g－1( 沉积物，WS)
和 10 ng·L－1 ( 水 体 ) ( Ribeiro Guevara et al．，
2007) 。

1997 年，Hintelmann等( 1997) 在沉积物中同时
添加 单 一 富 集 稳 定 汞 同 位 素 标 记 的 甲 基

汞( CH3
201Hg+ ) 和无机汞 ( 199Hg2+ ) ，用 GC-ICP-MS

同时测定生成的甲基汞同位素 CH3
199Hg+和剩余的

CH3
201Hg+的含量，计算沉积物中汞的甲基化速率和
去甲基化速率。单一稳定汞同位素标记技术应用以
来，研究者才真正实现了同时示踪“真实”环境中无
机汞的甲基化和甲基汞的去甲基化过程。
目前，利用单一富集稳定汞同位素标记研究汞

甲基化作用主要方法有野外“原位”培养和室内模
拟。野外“原位”培养是将采集的环境样品加入示
踪剂后，放回原采样位置进行一定时间培养后分析
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样品中甲基汞同位素含量，计算汞的甲基化 /去甲基
化速率。由于在“原位”培养过程样品和周围环境
的物理化学性质一致，人为加入示踪剂的样品中汞

的甲基化和去甲基化速率可以“真实”反映环境无
机汞的甲基化和甲基汞的去甲基化作用。而室内模
拟是在野外采集样品带回实验室培养或处理后培

养，或对某些汞甲基化细菌进行纯培养，加入示踪剂

后观察无机汞的甲基化和甲基汞的去甲基化作用。
野外环境复杂、环境因子难以控制，实验结果往往受
到多种因素的共同影响，而在实验室内可以人为控

制某些对汞的甲基化作用影响较大的环境因子，易

于进行汞甲基化机理研究。
Hintelmann 等 ( 2000 ) 在室温下对在加拿大

Ranger Lake和 Vernon Lake 采集沉积物进行培养，
证实上层沉积物是汞甲基化作用活跃的部位，培养
7 d 内沉积物中人为加入的无机汞有 8. 4% ～
11. 2% 生成甲基汞; 与 之相似，Lambertsson 等
( 2001) 对北尼亚海沉积物的培养也发现，在培养 10
d内表层沉积物( 10 cm) 分别有 3. 3% ～ 9. 5% 和
37% ～80%发生无机汞的甲基化和甲基汞的去甲基
化作用，其中在沉积物 2. 5 cm处无机汞的甲基化和
甲基汞的去甲基化速率均最大。孟博( 2011) 通过人
为加入富集202Hg2+和 Me198Hg，野外原位培养，估算了
我国西南地区乌江流域乌江渡水库沉积物汞的净甲

基化速率，其中，乌江渡上游沉积物剖面上汞的净甲

基化速率变化较小( －0. 68 ～ 5. 3 ng·g－1·d－1 ) ，中

游、下游和大坝净甲基化速率变化较大，分别为－
0. 68 ～ 32、－ 3. 2 ～ 32 ng· g－1· d－1 和 － 4. 2 ～ 56
ng·g－1·d－1 ; 净甲基化速率在沉积物表层 1 cm 达
到最大，5 cm 以下趋于稳定。该研究表明，乌江渡
水库沉积物表现为甲基汞的“源”，其中大坝沉积物
汞的甲基化能力最强，中、下游次之，上游最弱。

研究者示踪了不同地区、不同环境沉积物中汞
甲基化作用。从表 1 可以看出，沉积物中无机汞向
甲基汞转化过程大多较为缓慢，通常在 5 %·d－1 以

下; 而甲基汞的活性很高，易转化为无机汞; 对比不

同地区发现，在加拿大沉积物中无机汞的甲基化速

率最高，为 1. 2 ～ 1. 6 %·d－1，表明该地区可能汞甲

基化微生物活跃，无机汞的甲基化能力强，甲基汞暴

露风险高，相比而言，瑞典尼亚海沉积物中无机汞的

甲基化速率仅为 0. 27 ～ 0. 95 %·d－1，而甲基汞的

去甲基化速率达到 3. 7 ～ 8. 0 %·d－1，表明该地区

可能甲基汞的去甲基化作用较强，沉积物甲基汞含

量受甲基汞的去甲基化作用影响强烈。有研究证
明，实验中培养时间会强烈影响无机汞的甲基化和

甲基汞的去甲基化速率结果，Martín-Doimeadios 等
( 2004) 对沉积物连续培养不同时间发现，汞同位素
添加后 1 h 内分别有 0. 74%和 1. 42%发生无机汞
的甲基化和甲基汞的去甲基化作用，但培养 6 d 后
总共仅为 4. 11%和 35. 11%，然而，研究者对沉积物
的培养时间并没有统一认识，培养时间从数小时至

数天不等，造成不同研究成果对比困难。
除沉积物之外，水体也是水生环境中无机汞甲

基化的重要场地。科学家通过组织培养、细菌纯培
养、水体培养等方式研究了不同水生生态系统中汞
的甲基化速率及机理，如表 2 所示，水体中的浮游生
物、植物根部附着微生物等都参与水体中无机汞的
甲基化作用; 水体物理化学条件、微生物和浮游植物
种类、富营养化程度等均会影响甲基汞的生成，在厌
氧环境、富营养化水体最易发生汞的甲基化; 除此之
外，微生物组织的结构也影响汞的微生物甲基化过

程( Lin ＆ Jay，2007; Huguet et al．，2010 ) 。Ribeiro
Guevara等( 2008 ) 对阿根廷水体的同位素示踪研究

表 1 沉积物中汞的甲基化速率和去甲基化速率
Table 1 Mean methylation and demethylationrates of varied environmental sediments
研究区 示踪同位素 /示踪剂 培养时间

( d)
甲基化速率*

( %·d－1 )
去甲基化速率＊＊

( %·d－1 )
参考文献

巴西 Fazenda Ipiranga Lake 203HgCl2 3 0. 25 ～ 0. 37 － Guimaraes et al．，1998
加拿大 199Hg2+ /CH3

202Hg+ 7 1. 2 ～ 1. 6 5. 95 ～ 7. 54 Hintelmann et al．，2000
瑞典尼亚海 201Hg2+ /CH3

198Hg+ 10 0. 27 ～ 0. 95 3. 7 ～ 8. 0 Lambertsson et al．，2001
法国浅海 199Hg2+ /CH3

201Hg+ 1 ( h) 0. 74 ( %·h－1 ) 1. 42 ( %·h－1 )

1 3. 34 9. 10
6 0. 03 5. 85 Martín-Doimeadios et al．，2004

法国 Thau Lagoon 199Hg2+ 1 0. 25 ～ 1. 32 － Monperrus et al．，2007
地中海 199Hg2+ 1 0. 14 ～ 0. 71 － Ogrinc et al．，2007
意大利 Venice Lagoon 200Hg( NO3 ) 2 4 ( h) 0. 04 ～ 0. 14 ( %·h－1 ) － Han et al．，2011
* 汞的甲基化速率用人为加入无机汞同位素单位时间转化为甲基汞的百分比表示; ＊＊汞的去甲基化速率用人为加入甲基汞同位素单位时间
转化为无机汞的百分比表示。
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表 2 不同水体环境中汞的甲基化速率
Table 2 Mean methylation rates of varied aquatic ecosystems.
研究区-系统 示踪同位

素 /示踪剂
加入量
( ng·L－1 )

培养时间
( d)

甲基化速率
( %· d－1 )

参考文献

玻利维亚-洪积平原:
植物根系-附着生物

203Hg 670 ～ 13300 1 27. 5 ～ 36. 1 Achá et al．，2005

阿根廷—极度贫营养型湖泊:
光合浮游微生物

197Hg 10 3 灭菌+黑暗≤6
灭菌+光照≤10
光照≤17

Ribeiro Guevara et al．，2008

纯组织: Desulfovibrio desulfuricans Hg 50 2 生物膜: 17. 3
浮游组织: 6. 1

Lin ＆ Jay，2007

加拿大-湖泊:
水体

199Hg 2. 4 ～ 7. 5 1 0. 56 ～ 15. 8
最大值: 氧跃层

Eckley ＆ Hintelmann，2006

巴西-Ribeiro das Lajes水库:
浮游植物

203Hg 1750 4 1. 5 Coelho-Souza et al．，2006

巴西-Fazenda Ipiranga湖:
浮游藻类弗罗里达-人工湿地

203Hg 1534 3 2. 2－3. 5 Guimaraes et al．，1998

巴西-富营养化 Lagoinha湖:
植物-附着生物
种植植物
水体-氧跃层

203Hg或200Hg 456－913 4 ～ 12 17 或 1. 5 ～ 7. 71. 6
0. 9 或 0. 8

Mauro et al．，2002

地中海:
浅海
深海

199Hg 1 ～ 2 1 0. 8 ～ 6. 3
0 ～ 0. 5

Monperrus et al．，2007

法属圭亚那水库:
生物膜组织
浮游微生物
河口区生物

199Hg 1000 7 生物膜: 0. 04
浮游组织: 0. 5
生物膜: 0. 2

Huguet et al．，2010

加拿大-贫营养型 boreal shield 湖:
石面植物

203Hg 2 48 0. 4 Desrosiers et al．，2006

证实: 水体在没有生物参与条件下也能发生汞甲基

化，光照可以促进该途径的甲基汞合成速率; 但微生

物活动仍是水体中汞甲基化的主要途径。
一般认为，硫酸盐还原菌 ( SRB ) 、铁还原菌

( FeRP) 和产甲烷菌( MPA) 等是参与环境中汞甲基
化的主要微生物。为了弄清 3 种微生物在汞甲基化
过程中的作用，Avramescu 等( 2011 ) 添加不同生物
抑制剂来抑制不同种类微生物的活性，并添加单一

富集汞同位素示踪汞甲基化速率的变化，实验发现，

SRB的汞甲基化能力最强，是环境中重要的汞甲基
化微生物; MPA 可以参与甲基汞的去甲基化过程，
将甲基汞转化为无机汞，降低其生物毒性; 而 FeRP
的活动对甲基汞的去甲基化过程有强烈抑制作用，

导致甲基汞在环境中富集。
文献报道许多环境因子如 DOC、pH、溶解氧、温

度和氧化还原电位等，都可影响水生环境中汞的生

物可利用性和微生物活性，然而关于环境因子对汞

的甲基化影响还没有清晰认识。Miskimmin 等
( 1992) 利用203Hg 标记研究表明，高含量有机质
( 2600 μmol·L－1 ) 能够抑制水体中汞的甲基化作

用，其机理可能是有机质吸附水体中的无机汞，降低

其生物可利用性; 水体弱酸化( pH = 5 ) 加快了无机
汞向甲基汞的转化速率，可能增加环境甲基汞暴露

风险。沿海地区潮汐作用使沉积物发生再悬浮，有
可能改变汞与其他基质的结合形态，增加生物活性，

但对汞的形态转化没有直接影响 ( Kim et al．，
2006) 。Orihel等( 2006) 利用202Hg 示踪表明汞沉降
速率加快会导致汞的甲基化速率急剧增加，但对水

生系统中汞的循环途径没有明显影响。
尽管汞同位素标记技术已经在汞的甲基化作用

研究中得到广泛应用，然而，目前该技术还不成熟。
首先，环境的汞含量制约着同位素标记技术中示踪

剂加入量，而研究者对不同环境中示踪剂的加入量

还没有统一，从表 2 可以看出，不同研究中对汞同位
素加入量从 1 ～ 2 ng·L－1( Monperrus et al．，2007) 到
670 ～ 13300 ng·L－1( Ach et al．，2005) 不等，然而，
高含量汞加入可能会抑制环境中汞敏感型微生物活

性，影响无机汞的甲基化速率。此外，人为添加的无
机汞活性更高、更易甲基化，汞的形态也会制约汞的
生物 可 利 用 性，不 同 形 态 无 机 汞 的 活 性 如

下: Hg( NO3 ) 2 ＞富里酸结合态汞＞HgS; 而加入的甲
基汞与环境中的甲基汞的活性没有明显差异( Hin-
telmann et al．，2000 ) ; Hintelmann 等( 2002 ) 进一步
研究发现，“新”添加的汞甲基化速率最高，随时间
增加逐渐降低并趋于稳定。研究认为，进入水体和
沉积物的汞化合物能够迅速被有机质吸附，并与有
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机质的结合不断增强，使 Hg2+活性和生物可利用性
降低( Hintelmann ＆ Harris，2004) 。
利用同位素标记技术可以成功区分无机汞的甲

基化和甲基汞的去甲基化过程，对不同作用分别进

行示踪，并剔除环境中汞的其他行为的干扰。尽管
目前汞同位素示踪技术还不成熟，但该技术为汞的

甲基化机理研究奠定了基础，推动了汞甲基化机理

研究的发展，随着该技术的完善，其在该领域研究中

将得到更广泛的应用。
2. 3. 3 汞的生物富集 在水体或沉积物中生成的
甲基汞，经过生物富集和生物放大作用在食物链传

递是公认的水生生态系统中甲基汞传递和生物暴露

的主要途径。只有弄清水生食物链中甲基汞的传递
和富集机理，才能为环境风险评价和环境治理提供

科学依据。
利用203Hg分别对水体、底泥和饵料中的无机汞

和甲基汞进行标记，Wang 等( 1998，2003 ) 证实不同
营养级生物体对无机汞和甲基汞暴露的途径存在明

显差异: 摄食底泥颗粒是低营养级动物( Nerels suc-
clnea) 无机汞和甲基汞暴露的主要途径，而对肉食
性鱼类( Pelctorhinchus gibbosus) 而言，捕食则是其无
机汞和甲基汞暴露的最主要途径。Wang 等( 2010 )
以人工养殖的重要鱼类-罗非鱼( Oreochromis nilotic-
us) 为对象，利用203Hg 示踪研究了养殖过程汞的暴
露，研究表明，罗非鱼对食物中甲基汞的吸收能力是

无机汞的 3. 7 ～ 7. 2 倍，而排除速率仅为其 14%，摄
食是罗非鱼甲基汞暴露的主要方式; 除此之外，罗非

鱼也能吸收水体中的溶解态甲基汞和无机汞，其对

甲基汞的吸收能力是无机汞的 4 倍，吸收速率与水
体中溶解汞含量呈线性有关，并受 pH 和 DOC 的影
响。以上结果表明，对于肉食性鱼类而言，摄食含甲
基汞的饵料是吸收甲基汞的最主要途径，渔业生产

只有确保饵料甲基汞含量在安全范围内，才能降低

人体健康和生态环境的甲基汞暴露风险。食腐生物
被称为环境的“清道夫”，是生态系统的不可缺少的
组成部分，而近期对水蛭( Percymoorensis marmora-
ta) 的利用富集单一稳定汞同位素技术示踪的结果
发现，食腐生物的摄食过程可以促使鱼体的甲基汞

向其体内传递，Sarica 等( 2005 ) 认为该过程可能会
造成甲基汞在水生食物链中循环放大，增强生态环

境中甲基汞暴露的风险。
除此之外，水生生物可以直接从水体中吸收的

溶解态汞化合物( Wang et al．，1998 ) 。Lacoue-La-

barthe等( 2009 ) 监测沿海地区墨鱼( Sepia officina-
lis) 胚胎发育过程( 50 d) 对溶解态203Hg 和210Pb 的吸
收，发现在墨鱼胚胎发育的中后期203Hg2+能够穿透蛋
壳在胚胎中富集，Lacoue-Labarthe 指出海线沿岸附近
动物胚胎孵化过程可能遭受严重的汞暴露风险。
水生生态环境的物理化学性质强烈影响着环境

中汞的结合形态，制约汞的生物可利用性，从而影响

生物体对形态的吸收。水生环境中汞化合物主要与
DOC或 Cl－结合，Zhong 和 Wang( 2009) 利用放射性
汞同位素标记技术示踪硅藻 ( Thalssiosira pseud-
onana) 的 水 体中汞化合物的吸收，表明，在
以 Hg-DOC结合态为主的水体中，DOC 的来源和浓
度均会制约硅藻对形态汞的吸收; 而在以 Hg-Cl 结
合态为主的水体中，汞形态是制约生物体对汞吸收

的主要因素，但有机质含量也影响汞的生物体对汞

的吸收。Kim 等( 2006 ) 示踪了海岸带潮汐活动对
汞的生物可利用性的影响，发现潮汐作用使浅海沉积

物发生再悬浮，改变甲基汞在沉积物和水体中的分配

平衡，会增加沿海地区生物体甲基汞的暴露风险。
通过添加汞化合物示踪生物体对环境中汞的吸

收和富集途径是研究汞在食物链中传递和生物富集

的主要手段，相对于传统研究中加入无机汞示踪，利

用放射性汞同位素示踪灵敏度高、示踪效果
好，203Hg标记常常作为示踪剂用于汞的生物富集研
究。大量研究成果已表明，放射性汞同位素示踪技
术能够成功示踪生物体汞化合物的不同暴露途径，

研究环境因素对汞的生物有效性的影响，是研究汞

的生物富集机理重要的工具。

3 总结与展望

汞同位素标记已经广泛应用在陆地系统中土

壤-植物-大气之间汞的迁移与转化过程、水生生态
系统大气沉降汞的归趋、汞的甲基化作用及甲基汞
的生物富集等领域研究，并取得许多创新成果，大大

提高了我们对环境中汞的行为的认识。汞同位素标
记技术突破了传统研究方法的局限性，能够轻易地

区分环境中汞的不同行为和过程，是汞的迁移和转

化动力学研究中不可替代的方法，极大地推动了汞

的生物地球化学研究的发展。
目前，汞同位素示踪技术还没有完善，如: 人为

添加的汞同位素与环境中汞不易完全达到交换平

衡; 研究者对环境中汞同位素的加入量和培养时间

还没有统一认识; “新”加入的汞的活性高，对环境
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中汞的行为，特别是无机汞的甲基化和甲基汞的去

甲基化作用示踪结果的影响较大。但汞同位素标记
为示踪研究“真实”环境中汞的动力学过程奠定了
基础，在今后的研究中随着该技术的逐步改进和完

善，汞的生物地球化学研究亦将得到完善和发展。
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