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摘 要: 淡水重金属污染已成为全球关注的热点环境问题之一。沉积物作为重金属的重要储库与污染内源，可对水环境质量

及水生态系统产生严重危害。生物有效性是评价重金属生物可利用性及其毒性效应的关键指标，研究淡水沉积物中重金属

的生物有效性与调控机制，有助于阐明重金属的污染机理及其生态环境效应，可为重金属的污染防治提供科技支撑。本文回

溯了沉积物重金属生物有效性的定义内涵、发展历史，重点介绍了重金属生物有效性评价的主要方法、适用性及其优缺点，归

纳了影响重金属生物有效性的主要因素与内在机制，概述了目前国内外典型河流、湖泊和水库等淡水水体沉积物中相关研究

的最新进展。本文进一步指出，在今后研究中亟需整合现有分析方法，形成统一的沉积物重金属生物有效性评价指标与方法

体系，并开展权威实验室比对研究。同时，应考虑不同淡水生态系统的区域差异性，采用生物监测方法与原位被动采样技术

相结合，将生物配位体模型纳入重金属的生态毒理效应研究中。最终，依据不同淡水环境的特性，尽快建立相应的沉积物重

金属质量基准，加强重金属环境污染的科学管理。
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随着全球工业化和城市化进程加快，大量重金

属排入河流、湖泊、水库等地表水体。由于重金属

污染具有持久累积性、较强生物毒性及食物链富集

放大效应等显著特征，对淡水生态安全和人体健康

造成巨大威胁，现已成为全球备受关注的重要环境

问题［1－2］。上世纪中期日本水俣县汞污染触目惊

心，富山县神通川流域出现的“痛痛病”主要由镉中

毒引起［1－3］。我国云南曲靖“非法倾倒铬渣”导致叉

冲水库污染，广西龙江镉污染事件对周边居民饮用

水安全造成严重威胁，可见全球淡水重金属污染依

然不容乐观。迄今为止，美国环境保护署已把 Be、
Cd、Cr、Cu、Pb、As、Hg、Ni、Ag、Zn、Ti 等 12 种重金属

划分为优先污染物［2－3］。我国重金属污染综合防治
“十二五”规划中也明确将 Pb、Hg、Cd、Cr、As 以及
Ni、Cu、Zn、Ag、V、Mn、Co、Tl、Sb 等列为重点防控的

重金属污染物。
对于湖泊、水库等封闭自然水体，重金属一旦

进入后绝大部分吸附于悬浮物表面并最终沉降到

沉积物中，因此沉积物蓄积的重金属浓度往往会比

水体中高出几个数量级［4－5］。此外，沉积物环境条

件的改变又会使重金属重新释放到上覆水体中，成

为水体污染的重要内源［6－7］，持续危害水体生态环

境。为此，开展淡水水体沉积物中重金属的含量分

布、时空变化的研究，能有效了解重金属污染现状

及潜在风险，为管理部门提供决策依据。目前，美

国环保局( EPA) 已将水体沉积物重金属监测作为

评价水体环境的重要内容( EPA /600 /Ｒ－12 /11) 。
研究表明，沉积物总量并不能充分反映重金属

对环境和生物的危害，更应注意重金属元素的赋存

形态［1，8］。例如，同剂量的甲基汞生物毒性要高于

无机汞几十倍，而有机锑毒性却小于无机锑。不

同价态重金属的生物毒性也有很大的差异，如无

机 As( III) 、Sb( III) 毒性大于 As ( V) 、Sb ( V) ，Cr
( VI) 具有高毒性而 Cr ( III) 为人体所必需。国际

上现行的环境质量标准不仅把水、沉积物介质中

的重金属总浓度与可接受阈值水平进行比较，而

且将重金属的生物有效性与生态风险效应评估纳

入到环境管理中［2］。因此，揭示淡水沉积物中重
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金属的生物有效性，有助于阐明重金属的迁移转

化过程及其生态风险效应，并为重金属的污染防

治提供科技支撑。

1 沉积物中重金属生物有效性的定义
及评价方法

1. 1 生物有效性的定义

生物有效性概念首次提出于 1975 年，最初是指

水体中污染物能进入生物体内并参与生物反应的

部分［9］，之后这一概念扩展到土壤、沉积物以及大

气的研究范畴中［2］。研究中常采用间接毒性数据

或生物体浓度数据衡量生物有效性高低。虽然生

物有效性定义的具体表述不尽相同，但本质上均是

研究污染物与生物之间的剂量以及毒性效应关系。
随着国内外学者对重金属研究的不断深入，发现重

金属的生物有效态部分很大程度上决定了其生物

毒性与生态风险。
1. 2 沉积物重金属生物有效性的评价方法

自上 世 纪 70 年 代 起，学 者 们 发 展 出 了 多 种

测定沉积物重金属生物有效性的分析方法，大致

可归纳为化学提取法、生物监测方法以及被动分

析法。
1. 2. 1 化学提取法

化学提取法较为人们熟知，主要采用一种或多

种化学试剂，通过特定的提取流程，提取样品中不

同化学性质的重金属相，借助仪器分析确定各形态

重金属具体含量比例，以此评估沉积物中重金属元

素的潜在生物有效性。目前，针对沉积物中重金属

形态的提取方法主要有单级提取法和多级连续提

取法。
( 1) 单级提取法

单级提取法利用一种提取剂将样品中能被生

物直接吸收利用的重金属直接进行提取，可快速确

定沉积物中重金属生物有效态的含量比例，进而评

估其是否符合环境标准及法律规定［10］。依据样品

中重金属种类、性质以及提取重金属的目的不同，

选取提取剂主要有水、酸、螫合剂、中性盐等。表 1
对常用提取剂性能及特点进行简要汇总。可见，一

些温和提取剂，如水、EDTA 往往存在提取不完全，

存在结果低于真实值的现象，推荐在处理重度污染

样品时使用［10］。而 HNO3 和 EDTA 提取率相对较

高，对重 金 属 生 物 有 效 性 的 评 价 结 果 更 为 可 靠，

HNO3 浓度在 0. 75 M 和 1 M 时，对重金属生物有效

态的提取率相似［11］。
( 2) 多级连续提取法

多级连续提取法利用不同提取剂对不同结合

态重金属的专一性和选择性，设置不断增强的提取

强度梯度来模拟重金属的吸附解吸过程，逐级提取

出样品中的重金属。1979 年 Tessier 等人提出了重

金属五步提取法，也称“Tessier 法”［15］。之后，1992
年原欧共体标准物质局( Community Bureau of Ｒefer-
ence，BCＲ) 提出了一种简化的三级 4 步提取法，又

称 BCＲ 法［16］。为降低各实验室在标准物质 BCＲ
CＲM601 鉴定时出现的巨大差异，Ｒauret 等［17］进一

步改进了 BCＲ 法，将提取步骤缩减，也得到了一定

应用。尽管多级提取法中不同重金属赋存形态的

分类有所不同，但均属人为操作定义，且均将样品

中除残渣态外所有重金属形态视为生物有效态。
表 2 将这三种方法的特点及其优劣性予以比较。

除上 述 较 常 用 的 Tessier 法 和 BCＲ 法 之 外，

Forstner 等［21］ 还 提 出 了 六 步 连 续 提 取 法，简 称

Forstner 法。与 Tessier 法相比，Forstner 法将重金属

形态细分为六种，分别是可交换态、碳酸盐态、易还

原态、中等还原态、可氧化态、残渣态。一般认为，

多级连续提取法提取重金属的强度要高于自然环

境中重金属吸附－解吸的强度，我们通常将这些可

提取的重金属总量近似为生物有效态，目前尚无一

种普适可行的重金属形态分析的标准方法。

表 1 沉积物重金属生物有效性分析中常用的提取剂及其特点

Table 1 Common extractants used for bioavailability analyses of heavy metals in sediment and their properties
提取剂类别 可提取的物态 提取剂 提取剂特性 参考文献

水 水溶态，弱吸附态 H2O 仅提取水溶态部分，对实验条件变化的适应性较差 ［12］

酸
酸敏感性的结合态 ( 包括
可交换态，碳酸盐结合态)

HCl 高效提取，对多数金属回收率高，但对特定金属( 如 Mn) 回收率低 ［13－14］
HNO3 提取率高，回收率与酸的浓度有关，对 Al、Fe 和 Ti 等尤为明显 ［11］

螯合剂
配位、络合敏感性的重金
属形态

EDTA 提取 Cu、As 效果较好，对大部分重金属元素的提取率都较低 ［11］

CH3 COOH
可实现 Hg 的良好回收，回收率与酸的浓度有关，生物有效性越弱
影响越明显

［10－11］

盐 可交换态，易解析重金属态 CaCl2
对 Cd 和 Zn 的提取率较高，Cl－可与相应重金属形成氯配合物，促
进重金属离子的提取

［10］
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表 2 Tessier 法和 BCＲ 法比较

Table 2 Comparison of Tessier and BCＲ methods
多级连续提取法 重金属形态分类 方法优点 局限性 参考文献

Tessier 法

可交换态
碳酸盐结合态
铁锰氧化物结合态
有机硫化物结合态
残渣态

形态划分详细，应用范围广，可
区分背景值和异常值，并推断是
否为人为污染

样品性质影响分析准确性，重复
性较差，对低浓度水平污染物不
敏感

［10－11］

BCＲ 法

乙酸可提取态
可还原态
可氧化态
残渣态

步骤少，操作简单，提取效果稳
定、不易串相且重现性好

提取时间较长，对低浓度金属提
取效果 差，缺 乏 对 复 杂 环 境 的
考虑

［11，18－19］

改进 BCＲ 法

酸可提取态
可还原态
可氧化态
残渣态

精度较高，对铁锰氧化物结合态
提取效果好

分析结果仍不能完全反映金属
自然存在形态

［17，20］

综上可见，单级提取法操作简单，实验耗时少，

由提取结果可直观了解沉积物受重金属污染的程

度，但难以反映实际样品中重金属的赋存形态差

异。相较而言，多级连续提取法将重金属分成多种

可提取形态，较好地模拟自然界多种复杂的反应条

件，评价结果更具可信度，但实验过程繁琐，费时费

力，各形态之间难免有重叠和相互干扰。
1. 2. 2 生物监测方法

生物受体评价是衡量重金属生物有效性及其

污染效应最直接的手段。研究常通过测定受体生

物器官、组织、个体内重金属含量来评定污染现状，

进而评估环境压力对生物种群乃至生态系统健康

的影响［22］。这类受体生物被称为生物监测物种( 或

生物监测器) ，主要包括模式细菌、藻类、敏感底栖

生物、鱼等，一般认为，藻类和贝类体内的重金属含

量可以反映水体中上层污染状况，而鱼类个体及组

织中重金属含量揭示水体底部污染水平。在应用

目标生物进行水环境监测前，必需对其进行生物地

球化学研究，阐明重金属在食物链中的转移和富集

过程对生物种群可能造成的影响［23］。
( 1) 藻类

与化学分析法相比，利用藻类作为生物监测器

研究污染具有四点优势: 1) 样品便宜易得; 2) 种类

丰富，选择性大; 3) 抗扰动性好，更能反映一定时间

范围内环境污染水平; 4) 稳定性强，对环境物理化

学条件的变化敏感性低［24］。
长久以来，利用藻类评估重金属生物有效性得

到了广泛应用。例如，Sinaei 等［25］在阿曼湾北部海

岸利用褐藻 C．indica 评估 Cd、Cu、Zn、Pb、Hg、Ni、Cr
等重金属污染的实验中证实其为良好的生物监测

器。此外考虑到具体环境的复杂性，他还推荐使用

多个生物监测器进行联合监测。
( 2) 底栖生物

底栖生物体内的金属含量能反映不同时期水

体环境中的污染物水平及其变化［26］，再加上其物种

丰富度高，活动范围相对较小，因此被认为是理想

的生物监测物种。利用底栖生物监测金属污染已得

到广泛应用，如 Habib 等［27］用蜗牛 B．alexandrina 作

生物监测器来评估水体中 Cd 和 Mn 的暴露风险，得

到其短期 LC50分别为 0. 219 mg /L 和 154. 2 mg /L，表

明底栖生物的生物行为比浮游藻类能更好地反映

污染现状。研究者已利用贻贝成功示踪多个国家

重金属污染的时空变化，并发现个体分别暴露于
Cu2+、Hg2+ 和 Cd2+ 环境中时发生蛋白质翻译异常的

现象［26］。
( 3) 鱼类

鱼类一般处于食物链的中上游，通过摄食水中

的植物或浮游动物生存，体内富集的重金属水平远

高于环境水平［28］，因此更易检测或量化。此外，鱼

类生长周期相对较长，样本可以反映较长时间跨度

内污染物的水平，参考价值远高于传统采样获取的

样品或 24 小时复合样本［29］。由于鱼类活动性强，

成鱼样品体内金属水平不一定代表捕获位置，因此
Cerveny 等［29］推荐用鱼的全身粘液样品代替成鱼进

行监测。Leite 等［30］用对盲囊属幼虫 Contracaecumsp
监测分析，发现其对有毒重金属元素有良好的积累

能力。
此外，重金属的生物毒性与其物理化学性质密

切相关，这给预测重金属对环境中的生物乃至人类

的毒性效应提供了巨大可能［1］。通过建立数学模

型，如生物配体模型( biotic ligand models，BLM) ，可

以有效评价金属对水陆生物群的毒性［2，31］。建立这

783



地 球 与 环 境 2020 年

类毒性测量模型往往需要一些测量值来表征生物

活性，其中 EC50是评价沉积物中重金属生物有效性

的关键指标，称为半数最大效应浓度( concentration
for 50% of maximal effect，EC50 ) ，是指能引起 50%最

大效应的浓度。评价环境安全时所采用的效应指

标为中毒或死亡数，具体以半数中毒浓度( TC50 ) 、
半数中毒剂量( TD50 ) 或半数致死浓度( LC50 ) 、半数

致死剂量( LD50 ) 等表示。目前研究中常用 LC50 来

评价重金属生物毒性。MartinsInês 等［32］首次研究

铜对冷水珊瑚物种 Meteor 的致死效应时发现，其

LC50值比热带浅水珊瑚物种高，对铜暴露敏感性较

低。Muoz 等［33］ 研究测定了银鲶 Ｒ． quelen 的 Pb
96-h LC50为 108 mg /L。研究污染物的 EC50特征值，

不仅可以确定生物对污染物的耐受程度，而且能帮

助我们科学合理制定环境标准。
总之，运用生物方法来评价水体沉积物中重金

属生物有效态浓度，具有化学方法无法比拟的优

势，灵敏度高、易于操作，可准确测定金属、类金属

和参考毒物的急性毒性。但目前这方面的研究主

要应用于海洋环境的研究，涉及淡水水体及沉积物

的研究还较少，主要有三方面原因: 1) 我国相关生

物类群分类及鉴定基础相对薄弱，监测指标及技术

方法还不够完善［34］; 2) 我国淡水水体空间跨度大，

区域性显著，物种丰富度不同，检测生物与监测指

标难以统一; 3) 淡水水系受人类活动影响大，生物

基准空间差异大，确定环境本底值相对困难。未

来，运用生物监测器评价淡水水系沉积物中重金属

生物有效性将有广阔的应用前景。
1. 2. 3 被动分析技术

随着分析技术的进步和分析精度要求的提升，

出现了许多新型原位在线分析方法，梯度扩散薄膜

技术( diffusive gradient in thin-films technique，DGT)

便是其中之一。该方法基于传统化学提取法发展

而来，原位定量测定离子扩散通量或介质中离子浓

度，由 Zhang 和 Davison 于 1994 年发明［35］。
DGT 装置主要由内外两层凝胶、滤膜及其他部

分组成，外凝胶层为扩散凝胶层，离子可自由扩散。
根据测定元素的需要在内层凝胶中嵌入不同的捕

获剂，基于菲克第一扩散定律，准确测量在特定时

间内穿过特定厚度扩散膜的离子的浓度。DGT 优

点在于原位测量，且采样过程还完成预浓缩［36］，提

高了污染物测量的准确性。
目前，多种 DGT 改 良 装 置 已 被 研 发，如 利 用

ZrO-Chelex DGT 探头在中国太湖成功同时测量沉积

物中 16 种 元 素［37］。Wang 等［38］ 将 Zr － 氧 化 物，

Chelex－100 和 AgI 三种结合剂相结合开发出 ZrO-
CA 凝胶，实现了 2D 水平的 S( -II) 测量和其他 16 种

阴阳离子同步测量，大幅度提高 DGT 的测试效率。
这为我们高分辨率地测试不同自然水体沉积物中

重金属的动态变化提供了强有力的技术支撑。

2 淡水沉积物中重金属生物有效性的
影响因素

沉积物重金属的生物有效性主要受多因子复

合影响( 图 1) ，大致可分为三类［1，21，39］: ( 1) 沉积物

的理化性质，其中粒径，AVS，颗粒有机碳含量以及

铁锰氧化物含量等影响最大; ( 2) 上覆水环境，主要

包括水体的 pH 和 Eh，含盐量等; ( 3) 生物因素，主

要指底栖生物与细菌微生物的摄食、分泌等代谢行

为造成表层沉积物扰动，引发重金属二次释放。

图 1 沉积物重金属生物有效性的影响机制示意图

Fig．1 Schematic diagram of major influencing factors for
bioavailability of heavy metals in sediment

2. 1 沉积物的理化特性

沉积物的理化性质是决定重金属生物有效态

含量的因素之一。沉积物理化性质包括沉积物粒

径、沉积物间隙水含量、酸可 挥 发 性 硫 化 物 ( acid
volatile sulfide，AVS) 、有机碳含量、铁锰氧化物等。
2. 1. 1 沉积物粒径

沉积物颗粒主要通过吸附和离子交换来固定

金属［39］，颗粒粒径决定吸附和离子交换特性。颗粒

物粒径不同导致沉积物表面特性有很大差异［40］，孟

博等［41］的研究发现，粒径为 0. 065 ～ 0. 2 mm 时，Cr、
Cd、Zn 有效态含量与粒径变化呈显著负相关，粒径

小于 0. 065 mm，可氧化态 Cd 与粒径呈现显著正相

关。说明颗粒物粒径减少，与重金属结合能力相对

增强; 粒径过小，颗粒物上可供重金属结合的位点

减少，反而使离子不易吸附。另外，颗粒粒径也会
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影响沉积物中间隙水重金属的含量，从而改变金属

离子的吸附特性。
2. 1. 2 间隙水中重金属的含量

沉积物间隙水中重金属含量的高低可以间接

影响重金属离子的吸持与扩散。具体表现在沉积

过程中，沉积物被反复压实、固结，间隙水不断减

少，使重金属易溶解态比例整体下降，降低了重金

属的可迁移性。如表层沉积物结构松散，间隙水含

量高且易被扰动，沉积物上吸附的重金属易于向上

扩散，进而参与生物地球化学循环。时春景等［42］发

现永定河间隙水重金属含量普遍高于上覆水，是内

源重金属迁移转化的重要途径。
2. 1. 3 酸可挥发性硫化物

AVS 是指由冷酸作用而生成 H2S 的一系列硫

化物的总称，在实际测量中常以 S2－含量表达［43］，主

要在沉积物 20 cm 以下与重金属发生作用［44］。硫

酸盐还 原 菌 在 厌 氧 环 境 下 将 硫 酸 盐 还 原 并 产 生

AVS，金属离子如 Fe2+可以与 S2－ 作用而被固定［39］。
AVS 含量由沉积物表层到底层增加［45］的趋势可以

解释为，氧气渗透到沉积物表层使其中的硫化物被

氧化，从而降低 AVS 水平［1，46］。因此在取样过程中

需要注意避免样品的氧化。沉积物其他性质如有

机质含量、pH 会影响硫酸盐还原菌的活性，进而影

响到 AVS 水平。研究中常用同步浸提重金属( sim-
ultaneously extracted metal，SEM) 和 AVS 差值法预测

沉积物中重金属的生物毒性，见表 3 美国 EPA 提出

的 SEM-AVS 值与生物毒性的关系［47］。但表中提出

的标准并不绝对。大量研究表明，即使［SEM-AVS］
＜0，某些无脊椎生物也会积累金属［48］，该标准仅能

帮助我们初步判断沉积物中重金属的生物毒性。

表 3 SEM-AVS 值与重金属生物毒性的关系

Table 3 Ｒelationship between SEM-AVS and
biotoxicity of heavy metals

SEM-AVS 值 生物毒性程度

SEM-AVS≥ 5 高

0 ＜SEM-AVS＜ 5 中等

SEM-AVS≤ 0 无

2. 1. 4 有机碳

沉积物中有机碳主要通过两种途径影响重金

属: 一是直接吸附重金属离子，将其固定并沉降到

沉积物中; 二是通过配位键与金属形成络合物。中

小分子量有机质可以增大金属可溶性，分子量增大

反而降低金属的利用率［49］，这种现象可以解释为，

与较大有机物颗粒相比，小分子有机颗粒具有更大

的比表面积，因此去除效率更高［50］。此外，某些小

分子有机酸可以直接还原重金属离子，降低其活

性，如胡敏酸可以将 VO－
3 还原为 VO2+。有机质的分

解过程也会导致 pH 值降低，进而促使重金属的溶

解释放［51］。
2. 1. 5 铁锰氧化物

铁锰氧化物是矿物的主要组成成分，其比表面

积较大且表面电荷较多，因此有很强的吸附能力，

被认为是环境中主要的金属吸附剂［1］。重金属离

子可以共沉淀或直接吸附到这些氧化物表面而得

到固定，不易扩散到水体中，从而降低重金属在生

物有效态的比例。研究表明，铁锰氧化物对 Eh 变

化较为敏感，对 As、Cd、Cr 和 Zn 等金属的亲和力随

着 Eh 的增加而增加，更易在其表面吸附此类金属。
但是这一规律并不绝对，如在富氧条件下，Fe2+可形

成无定形或微晶型铁氧化物［52］，增强对金属的吸

附。此外，Eh-ph 存在负相关关系［53］，pH 也会改变

铁锰氧化物对金属的亲和力。事实上，Laing 等［49］

已经证实低 pH 可以降低铁锰氧化物的表面负电

荷。研究还发现，铁锰氧化物对金属的吸附效率也

与其粒径有关，小颗粒氧化物因其比表面积更大，

因而能吸附能力更强［54］，更易将重金属固定在沉积

物中，使其不易扩散进入生物地球化学循环。Fe、
Mn 元素价态多变，其金属吸附能力又与 Eh，pH 及

矿物粒度等有关。再加上重金属元素在其表面吸

附行为各异，孔隙水中 Fe、Mn 的原位垂向剖面通常

难以获取，因此目前很难准确评价铁锰氧化物对重

金属生物有效性的环境影响［55］。
2. 2 上覆水环境

2. 2. 1 pH 和 Eh
pH 对重金属生物有效态的影响是通过影响重

金属吸附－脱附过程实现。研究表明，低 pH 会降低

有机质、硫化物、黏土矿物表面电负性［49］，从而削弱

沉积物与金属离子的结合强度，使其易被释放。相

应地，pH 升高会促进重金属的吸附沉淀［50］。
Eh 与 pH 之间存在负相关性［56］，氧化过程会使

环境趋于酸化，改变重金属的吸附状态。此外，对

多价态金属( 如 Fe、Mn 等) 来说，低价态溶解性高，

生物有效性强［54］。但金属低价态可与 H2S 结合会

产生金属硫化物而使金属被固定［1］。除此之外，pH
和 Eh 的变化均会影响硫酸盐还原菌的活性，干扰

硫 酸 盐 还 原 过 程，导 致 金 属 被 二 次 释 放 到 水
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体中［39］。
2. 2. 2 盐分

盐分对于重金属赋存形态的影响主要可归为

两种途径: ( 1) 盐分影响沉积物中细菌生长状态，如

盐分变化导致硫酸盐还原菌活性降低，影响硫酸盐

还原过程; ( 2) 盐度过高，盐分阳离子与重金属阳离

子竞争吸附位点，使金属阳离子不易吸附而扩散到

水体中［49］。
2. 3 底栖生物

沉积物中有丰富的原生动物、后生动物及微生

物等。底栖生物独特的取食活动和生物调节机制

使之可在体内积累痕量金属［1］，因此常作为生物监

测器评价沉积物质量。微生物体内进行的生物化

学过程如反硝化作用，硫酸盐还原过程，铁锰氧化

物还原作用［49］等都会改变沉积物已有的理化特征。
另外，底栖生物的生命活动会对沉积物造成扰动，

增加重金属暴露的风险［39］。

3 国内外典型河流、湖泊和水库沉积
物中重金属生物有效性的研究进展

3. 1 河流( 河口) 沉积物

许多城市沿河而建，工业废水偷排或不达标排

放的行为造成了严重的重金属污染，全球包括我国

在内的许多国家都有河流生态系统受到重金属污

染的报道。河流水体流动性大，沉积物颗粒易携带

金属转移，加之河流河口生态系统的物种丰富度

高，重金属暴露危害更大。一般来说，河流重金属

污染有以下四个特点［57］: ( 1) 流域性，同一流域内

多条河流往往受到同种金属暴露的风险; ( 2) 偶然

性，重金属富集过程受复杂环境因素制约，富集结

果具有偶然性; ( 3) 非贯通性，重金属仅会在污染源

周围一小段流域内发生富集而非包括所连通湖泊

在内的整个流域; ( 4) 快速衰减性，沉积物中重金属

水平随距污染源距离增加而剧烈下降且分布极不

均匀。
由表 4 可见，国内外河流重金属污染现象普遍

存在，虽然各地具体污染金属种类不一，生物有效

性占比也不同，但 Cd、Cu、Pb、Zn、Cr 污染现象较为

突出，这也从侧面说明河流重金属污染受人类活动

影响较大。另外，Cr，Cu 等元素在不同沉积物中生

物有效态比例普遍较高，这说明金属自身性质对其

有效态比例影响较大。
3. 2 湖泊沉积物

天然湖泊往往是多条河流的汇集地，流水裹挟

沉积物颗粒进入湖泊之后，流速骤减使沉积物颗粒

得以沉降，金属在沉积物中得以蓄积。同时，较长

的水体寄宿时间、水位波动、季节性分层及含氧量

变化等外因使沉积物环境发生改变，重金属离子极

易解吸而再度进入水体，造成二次污染。由表 5 可

见，湖泊沉积物中重金属的生物有效态比例差异较

大，大部分重金属有效态比例介于 10% ～70%之间，

而山东省独山湖 Mn 有效态比例高达 80%。湖泊重

金属污染元素主要以 Cd、Cr、Zn、Ni、Mn、Pb 等元素

污染为主。
3. 3 水库沉积物

水库兼有供应周边城镇饮用水、农田灌溉用

水、防洪发电等诸多功能，因此水库重金属污染对

人类的威胁更为直接和严重。由于水库受到重金

属累积污染对人们具有直接的暴露风险，因此除典

型金属外，研究者对某些低含量高致毒性元素也普

遍关注( 表 6) 。尽管这类元素含量较低，但其有效

态比例较高，毒性强，其在水库中的潜在释放效应

对水生生物及人类健康影响不容忽视。因此，我们

在评价水库重金属污染风险时，不应只关注于某种

金属( 类金属) 总量或有效态比例高低，而应格外注

意到元素本身的致毒性。如广东新丰江水库中 As
元素总量和有效态比例均较低［73］，但由于 As 元素

本身生物毒性较强，因此其危害也较大。

表 4 国内外典型河流沉积物重金属生物有效性的研究实例

Table 4 Bioavailability of heavy metals in typical river sediments

河流名称 分级方法 重金属生物有效态比例 /% 主要污染因子 参考文献

珠江 Tessier 法 Pb47. 40，Cr48. 08，Cd74. 35，Zn84. 00，Cu94. 21 Cd，Zn，Cu ［58］

龙江 0. 75 mol /L HNO3 提取 As21. 2，Cd45. 3，Pb38. 7，Sb28. 9，Zn41. 5，Tl9. 7 Cd，Pb，Zn ［59］

海河 单步 EDTA 提取 Cd45. 9，Cu25. 1，Pb22. 67，Zn13. 97，Co2. 59，Cr0. 22 Cd，Cu，Pb，Zn ［60］

湘江河 BCＲ 法 Cu47. 28，Pb40. 69，Cr15. 61，Ni20. 91，As10. 86，Hg0. 13 Cu，Pb，Cr，As，Ni， ［61］

长江 BCＲ 法 Cu31. 1，Co29. 6，Ni20. 1，Zn23. 1，Cr11. 7，Pb36. 3，Cd40. 7 Cu，Co，Ni，Zn，Pb，Cr，Cd ［62］

新强河 BCＲ 法 As6. 69，Cd15. 69，Cu14. 35，Zn11. 43 As，Cd，Cu，Zn ［63］

突尼斯 Tessa 河 Tessier 法 Pb48，Zn47，Cd41，Cr45，Cu49，Ni57 Pb，Zn，Cd，Cr，Cu，Ni ［64］
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表 5 国内外典型湖泊沉积物重金属生物有效性研究实例

Table 5 Bioavailability of heavy metals in typical lake sediments

湖泊名称 分级方法 重金属生物有效态比例 /% 主要污染因子 参考文献

山东独山湖 BCＲ 法 Fe13. 4，Mn80. 1，Cr8. 7，Cu21. 6，Ni29. 2，Zn17. 8，Pb45. 9 Mn，Pb ［4］

山东南四湖 BCＲ 法 Fe15. 8，Mn67. 9，Cr31. 8，Cu18. 8，Ni38，Zn56，Pb57. 9 Mn，Zn，Pb ［4］

云南滇池 BCＲ 法 Zn53. 06，Cd50. 84，Cu34. 62，Pb28. 65 Zn，Cd，Cu，Pb ［65］

江苏太湖 BCＲ 法 Ni65，Cu63，Zn63，Pb55 Ni，Cu，Zn，Pb ［66］

安徽巢湖 BCＲ 法 Cr31. 7，Ni11. 4，Cu12. 8，Zn35. 8，Cd 56. 0，Pb6. 0 Cd，Zn，Pb ［6］

埃及 Qarun 湖 BCＲ 法
Al3. 17～10. 17，B6. 07～57. 68，Cr2. 58～13. 65，

Pb13. 74～68. 02，Cd22. 58～87. 84
Al，Cd ［67］

埃及 ElTemsah 湖 Tessier 法 Cd56. 3，Fe54. 05，Mn51. 3，Pb56. 79 Cr，Mn，Ni ［68］

表 6 国内外水库沉积物重金属生物有效性研究实例

Table 6 Bioavailability of heavy metals in typical reservoir sediments
水库名称 分级方法 重金属生物有效态比例 /% 主要污染因子 参考文献

三峡水库 Tessier 法 Cu12. 59，Cr3. 96，Pb41. 95，Cd88. 14 Cu，Cr，Pb，Cd ［69］

北京密云水库 Tessier 法 Cu29，Ni28，Mn55 Cu，Ni，Mn ［70］

湖北丹江口水库 BCＲ 法
Cr30. 32，Ni37. 64，Cu38. 28，Zn34. 94，As34. 46，Cd 67. 96，Hg
49. 17，Pb 61. 55

Cd，Pb ［71］

广东长湖水库 BCＲ 法 Cu68. 06，Zn54. 61，Pb45. 51，Cd18. 55，Cr30. 05，Ni 29. 13 Cu，Pb，Cd ［72］

广东新丰江水库 BCＲ 法
Co28. 4～74. 8，Pb8. 0～27. 8，As 4. 7～32. 8，Cd36. 6～92. 1，
Cu 25. 3～93. 1，Ni 3. 3～21. 8

Pb，As，Cd ［73］

黄河小浪底水库 Tessier 法 Cr20. 3，Cu35. 3，Ni35. 3，Pb49. 7，Zn56. 1 Zn，Pb ［74］

印度 Cauvery 河三大水库 Tessier 法
Fe26. 6～ 64. 6，Mn48 ～ 66. 8，Cu31. 8 ～ 50. 4，Cr31. 8 ～ 50. 4，
Pb19. 8～58. 1

Cu，Pb ［75］

巴基斯坦 Mangla 水库 BCＲ 法
Zn5. 3～ 12. 8，Cu16. 0 ～ 35. 7，Cr23. 1 ～ 39. 9，Mn41. 0 ～ 52. 4，
Fe46. 1～54. 1，Co32. 4～64. 9，Cd73～93，Pb70～97，Ni61～91

Cd，Co，Ni，Pb ［76］

4 展望

综上所述，尽管目前已有多种重金属生物有效

性的测定方法，但都有各自优点和缺陷。传统的化

学分析方法将重金属元素的不同结合形态进行了

详细划分，为生物有效性的实验分析提供了详细指

导，但普遍存在提取时间长、再吸附现象等局限性，

尤其是对实际环境的复杂性考虑不足，对各类型淡

水沉积物形态分析时较为简单，未能充分体现采样

地之间的地质背景与水文湖沼差异。对低浓度污

染物的检测也不够灵敏，采样过程中人为因素造成

的误差也未予以足够考虑。因此，有必要对比研究

不同提取剂的提取特性，在实践中注意选择合适的提

取剂。同时应加强多种方法的优化、结合，形成统一

的沉积物重金属生物有效性评价方法体系以及评价

标准，并采用标准物质测定进行实验室比对研究。
目前，生物监测重金属污染更为方便，结果也

较为准确，它能够反映出一定周期内重金属的综合

污染情况。但需先评估流域内特定生物作为生物

监测器的可用性和适用性，也要合适的模型来评价

生物毒性，且参数标准的量化统一具有一定的难

度。DGT 技术已经可以同时测定多种重金属，原位

分析效率得到大幅提升。有学者建议将 DGT 分析

结果与生物应对重金属的胁迫机制及环境标准相

联系进行研究。未来测定重金属生物有效性应结

合原位被动采样与生物监测手段，精准辨析不同重

金属的污染效应。此外，现有的研究工作对重金属

在水环境中的行为已较为了解，但是对重金属的生

物可给性，即有效态部分在水生生物细胞乃至人体

内的致毒效应的机理认识仍有待深入。未来亟需

建立相应的生物配位体模型，这对我们准确评估重

金属的生态毒理效应，科学制定相关的环境政策法

规具有极其重要的指导意义。
区域环境差异特征是影响淡水沉积物重金属

生物有效性的重要因素。目前许多国家和地区已

建立其对应的沉积物基准，我国由于地域广阔，各

流域自然条件和社会发展情况各有不同，制定统一

的淡水沉积物基准较为困难，现阶段研究者常采用

环境背景值及相关标准作为评价标准。但是环境

背景值并不能反应污染物生态效应，采用相关标准

作为评价标准使评价结果粗放且缺乏针对性。再

加上不同河流、湖泊、水库等水文地质背景、生物群

落结构千差万别，因此研究沉积物重金属生物有效

性的时空分异规律及其调控机制必须考虑这些环

193



地 球 与 环 境 2020 年

境要素的复杂性、独特性与交互性。因此很有必要 建立不同流域的淡水沉积物重金属质量基准。
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Ｒesearch Advance in Bioavailability of Heavy Metals in Freshwater Sediment

ZHANG Zhi1，2，ZHANG Ｒunyu1，WANG Liying1，XUE Ke1，2

( 1． State Key Laboratory of Environmental Geochemistry，Institute of Geochemistry，Chinese Academy of Sciences，
Guiyang 550081，China; 2． University of Chinese Academy of Sciences，Beijing 100049，China)

Abstract: Heavy metal pollution in the freshwater environment has become one of global concerns． Sediment acts as an important stor-
age and internal source of heavy metals and can cause serious harm to water quality and aquatic ecology． Bioavailability is a key index
for evaluating bioavailability and toxicity of heavy metals． Investigating bioavailability and driving factor of heavy metals in freshwater
sediment will help to elucidate pollution mechanism and eco-environmental effects of heavy metals and can provide scientific and tech-
nological supports for the pollution control． This paper reviewed the definition and development history of the bioavailability of heavy
metals in sediment，introduced main evaluation methods and their applicability and comparability，outlined major factors of influencing
bioavailability，and summarized the latest research progress in typical freshwater sediments from rivers，lakes and reservoirs worldwide．
This study emphasized the urgent needs of integrating existing methods into a unified evaluation system for the bioavailability of heavy
metals in sediments and comparative works between authoritative laboratories． Moreover，efforts should be paid on considering regional
differences of different ecosystems，on incorporating the biological ligand model into studies of ecological toxicological effects of heavy
metals，and on combining biological monitoring methods with in situ passive sampling techniques． Finally，since distinct characteristics
of different freshwater environments，it is imperative to establish corresponding quality standards in sediments to strengthen scientific
managements of the heavy metal pollution．
Key words: sediment; heavy metals; bioavailability; pollution control
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