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摘要:重金属生物富集模型在环境监测、环境管理上已显示出较大优越性;但作为环境管理和科学研究的辅助工具,模型的结构和参数等都需

要不断的完善,以获得更强的模拟能力和预测能力.在研究重金属富集的多个模型中,包含了水和食物来源的 b iodynam ic模型可看作是目前比

较完善的模型,并具有良好的扩展性,可作为今后研究重金属富集模型的基础.
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Abs tract: Mathem aticalm odels of h eavy m etal b ioaccum u lation have shown cons iderab le pred ictive pow er for env ironm en talm anagem en t and scient ific

research. T o increase the prediction ab ility, th e protoco ls and dyn am ic coefficien ts n eed to be im proved. Among the models developed for h eavy m etal
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1 引言 ( Introduct ion)

人类的活动使得包括重金属在内的大量污染

物排入江、河、湖、海, 使水生生态系统受到不同程

度的破坏. 由于重金属具有高毒性和持久毒性

( Fargasova 1998) , 并且重金属能被动植物吸收富

集,经过食物链传递最终会进入人体, 进而危害人

类健康.所以, 重金属污染物在环境中的含量、分

布、存在形态、迁移转化、生物效应以及防治对策等

方面都日益引起人们的关注. 其中, 重金属的生物

效应、重金属生物富集、迁移路径和重金属生物有

效性是近年来研究的重点 (W ang et al. , 1999).

天然水体中, 由于水中较低的重金属含量、重

金属浓度的时空波动性和生物有效性等因素的干

扰,重金属的生物富集效应被认为比直接测量环境

中重金属浓度更适宜指示重金属的污染程度

( Rodit i et a l. , 2000) .但是,重金属生物富集量受很

多因素的影响,重金属种类多样、差异极大, 并具有

难降解、易富集、毒性大等特征, 且其生物学行为又

受到多种因素和途径的干扰, 外部环境因子和污染

条件的不同导致重金属生物富集成为一个复杂的

过程.这些都成为准确预测重金属生态风险的障

碍.对于水生系统中由复杂食物网引起的重金属迁

移及重金属生物富集风险的预测来说,一个完善的

重金属生物富集模型体系有助于环境管理者进行

生态风险预测和相应决策. 在重金属生物富集研究

过程中,由于重金属的吸收、富集、分布、毒理作用

等方面具有显著的内在联系, 故研究人员可据此构

建生物模型,从而研究体系中各主要因素的变化对

生物积累效应的影响. 那么, 目前在已有大量有关



1期 王亚炜等: 水生生物重金属富集模型研究进展

水生生物体内重金属蓄积研究的背景下, 运用迁移

动力学原理、建立数学模型、进行量化研究、了解重

金属迁移机理,将在研究重金属与水生生物关系上

具有巨大的指导作用. 因此, 一个充分考虑重金属

形态、水质特点和生物模型的综合性模型将是这方

面的研究目标之一 ( C lason et al. , 2004a) .近年来,

国外有很多这方面的研究, 例如, 有关海洋生物体

内重金属的测量工作已积累了大量的试验数据,研

究工作的重心已转移到如何用适当的理论来很好

地解释这些数据 ( Luoma et al. , 2005) .如何使用现

场实测数据为预测、评价重金属风险服务, 目前国

内相关的研究报道较少. 因此, 本研究中对近年来

水生生物重金属生物富集模型的研究进展进行整

理,以期为这方面的研究提供参考.

2 重金属生物富集模型 (M odels o f heavy meta l

b ioaccumu la tion)

有关重金属生物富集的研究很多, 1990~ 2006

年间已发表了超过 1300篇论文 (W eb of Science检

索结果 ). 表 1列出了影响重金属生物吸收的主要

因素.在众多因素中,以下 4个方面是重金属生物富

集的关键因素: 不同重金属的特性 ( B lackmore

et al. , 2003; N iyog i et al. , 2004)、环境因素的影响

作用 ( Baines et al. , 2006)、重金属暴露吸收的途径

和物种之间的敏感性差异 ( K ing et al. , 2005). 然

而,有关重金属生物富集数学模型方面的研究一直

进展缓慢,主要是目前缺乏一个简明的模型能解释

这 4个因素之间的复杂关系 ( Luoma et al. , 2005) .

另外,如需要深入地解释这个问题, 还需要深入了

解重金属在生物体内的分布和代谢途径.

表 1 重金属生物富集过程中的主要影响因子 (W ang, 2001 )

Tab le 1 Com parison of factors potent ially affecting h eavy m etal b ioaccumu lat ion

影响因素

从水中吸收

从食物中吸收

共有因素

生物因素

腮 (皮肤 )

面积

腮 (皮肤 )

渗透性

(腮 )过水量

摄食速率 摄食量 消化道停

留时间

生命阶段 个体大小 代谢速率、解毒

作用 、预暴露

环境因素

盐度、硬度 DOC、

pH、DO、

食物质量 食物数量

水温 季节

重金属因素

重金属浓度 重金属

溶解形态

重金属含量 重金属

存在形态

重金属之间

相互作用

重金属种类、

理化性质

对于重金属生物富集这一受诸多复杂因素影

响的过程,研究人员为了抓住核心, 寻找内在规律,

选择了数学模型来描述这一系统. 数学模型的首要

功能是将复杂系统、复杂过程简单化, 用最少的方

程项得到可以接受的预测值 ( Leslie et al. , 1999) ,

以方便研究、预测、辅助理解生物体对环境中有害

因素或重金属的响应和变化. 目前, 采用的模型都

是以重金属迁移为基础的过程传递模型, 基本上属

于现象学类型的模型, 并且又都是经验性模型. 所

有的重金属生物富集模型都做了一些简化性的假

设,例如,所研究的生物体具有均质特性, 随机现象

可以忽略等.尽管重金属在生物体各个部位分布不

同,研究中也常将生物体解剖后分别测量, 但事实

上生物体各个部位的重金属浓度差别很大, 每部分

的生理机能差异显著. 然而, 如用数学模型描述将

会非常复杂. 所以, 在重金属生物富集模型的研究

中,认为生物体整体或者特定器官内的重金属浓度

是个体的平均值. 不过, 针对生物体各个器官重金

属富集性质的研究就另当别论 ( Thomann et a l. ,

1997) .

在重金属的生物毒理和生物富集研究中常用

的模型有以下几种:稳态模型 ( Steady S tateM odel)、

两箱模型 ( Tw o CompartmentM odel)、生物动力学模

型 ( B iodynam icM odel).本研究中将分别对其进行介

绍,并重点介绍生物动力学模型.

2. 1 稳态模型 ( Steady StateM ode l)

本领域的研究中, 对重金属传递的研究主要以

生物和水体之间的平衡理论为基础,毒理学研究中

经常使用的生物浓缩系数 BCF ( b ioconcentration

factor)概念因其直观性而被广泛使用 ( M cGeer

et al. , 2003). 生物浓缩系数是指生物体内某种污

染物含量和水中该污染物含量的比率.计算公式见

式 ( 1) .

BCF=
C b

Cw

( t ! ) ( 1)

式中, C b为受检生物体内某种重金属元素含量

( g∀ g- 1
) ; Cw为受检生物所在水环境中重金属的实

测含量 ( g∀ g
- 1

). BCF值大小表明受检生物对环境

中重金属的富集能力.

生物富集系数 BAF ( bioaccumu lation factor)是

13
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指生物整体或者某个关注部位 (如胆囊 )经由生物

体所有的接触途径 (包括空气、水、沉淀物 /土壤和

食物 ), 在此过程中富集重金属的能力.

BAF=
C b

C f

( t ! ) ( 2)

式中, C b为受检生物体内重金属含量 ( g∀ g
- 1

), C f

是受检生物的主要食物中重金属含量 ( g∀ g
- 1

).

BAF和 BCF的概念对于量化重金属在环境中

的迁移转化规律, 监测、评价和预测污染物进入环

境后可能造成的危害等方面具有重要意义. 但是,

需要注意的是,应用 BCF值时应该通过比较整个生

物体的重金属浓度来得到重金属浓度在生物体内

是否被放大的结论. 由于重金属可能会主要在生物

体内某些器官或组织浓缩,如果只比较某部分组织

的重金属含量,可能会得出错误的结论 (王文雄等,

2004) .此外, 也有大量基于平衡浓度的特例文献报

道 (Hudson, 1998, vanG inneken et al. , 1999) .对于

一些生物, 其体内浓度不与体外环境浓度成正比,

例如, 被认为不适宜作为 Zn污染指示生物的长臂

虾 (P alaem on elegans)可以在环境中较宽 Zn浓度范

围波动时仍能使体内 Zn浓度保持稳定 ( Ra inbow,

2002) .

在应用 BCF概念时, 仅仅比较不同营养级的

BCF值来判定重金属是否会沿着食物链的传递而

被放大,也同样易产生错误的结论. 因为 BCF值仅

描述了生物对水体中溶解相中重金属的富集,但没

有包括通过食物链传递的重金属 (W ang et al.

2004) .生物浓缩系数 BCF和生物富集系数 BAF常

被用来区分或者定义哪种重金属或者毒性物质更

具有危害性,但 BCF和 BAF无法区分生物生长所必

须的重金属含量、环境中生物体的重金属本底值以

及生物富集的重金属 (M cGeer et al. , 2003) .此外,

对水环境中的大部分生物而言, 除一些结构简单的

生物外 (如单细胞藻类 ) , 重金属在生物体内和水体

之间的平衡较难达到或者需时较长. C ro ise tiere

( 2005)报道, 在苔藓 ( F ontinalis dalecarlica )对 Cd

的吸收和排出试验中, 苔藓体内 Cd浓度在一个月

的试验时间后仍没有达到稳定值. 限于实验室中的

试验周期,虽然也可以使用摄入速率常数 ( ku )与排

出速率 ( ke )之比计算 BCF,但是这种建立在平衡态

基础上的研究方式在某种程度上限制了这一领域

的研究.近十年来, 研究人员认识到动力学在水生

生物重金属富集中的重要意义. 在同一研究中,

C ro iset iere进而采用动态两箱模型对该阶段的试验

结果进行拟合,得到了较好的拟合效果.

2. 2 两箱模型 ( Two compartm entmodel)

重金属生物富集模型也可视为传质模型. 根据

质量平衡,重金属生物富集和代谢可表示为:

物质在限定个体内的净富集速率 = 个体输入

速率 -输出速率 +净生成 (转化 )速率 ( 3)

因为重金属 (总量,而非单指某种形态 )不能经

由生命活动生成和转化, 所以, 对于重金属生物富

集和排出这一特定过程来说, 模型可简化为:

富集 =输入 -输出 ( 4)

因此,水体与生物体之间的作用过程可用两箱

模型进行描述.从自由基动力学模型衍生的两箱模

型考虑到吸收和排出 2个过程, 即生物体从环境

(水体 )中吸收、富集并排出污染物. 该模型通常假

设污染物在生物体内的生物富集可近似看作是污

染物在水相和生物体之间的两相分配过程, 则富

集、排出过程可用一级动力学过程进行描述 ( K ahle

et al. , 2002).

dC t

dt
= kuCw - keCA ( 5)

C t= C0 + Cw

ku

ke
( 1- e

- ke t) ( 0< t< t
*

) ( 6)

C t = Cw

ku

ke

( e
- k e( 1 - t* )

- e
- ket ) ( t > t

*
) ( 7)

式中, K u为生物吸收速率常数 ( g∀ g- 1∀ d- 1
) ; K e为生

物排出速率常数 ( g∀ g
- 1∀ d- 1

); CW为水体中污染物

含量 ( g∀ g- 1
); C t为生物体内 t时刻重金属的含量

( g∀ g
- 1

) . t
*
为因环境改变生物体由积累状态转为

排泄状态的时刻,在平衡状态下,即 dC t /dt= 0,亦可

从公式 ( 5)推导出与式 ( 1)相同的形式.两箱模型较

之稳态模型的优势在于即使重金属没有达到浓度

平衡状态,两箱模型也可用来计算理论平衡状态下

的重金属动力学参数. C lason ( 2003; 2004a)使用两

箱模型很好地解释了 Amphip od Chaetogammarus

m arinus体内 Cd、C r、Cu、Co、Pb、N i和 Zn的动态富

集状况.

但两箱模型的不足之处在于,它不能很好地解

释重金属在食物链之间的传递、食物网影响、生态

因素影响、不同物种之间因解毒机制不同而引起的

重金属富集量的不同等问题.

2. 3 生物动力学模型 ( B iodynam ic model)

在水环境中, 由于吸附作用, 底泥中重金属含

14
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量远大于水体中的重金属含量. 通常使用分配系数

来表示重金属在两相上的分布 ( Steen Redeker

et al. , 2004a) .

Csed iment =K d #Cw ater ( 8)

式中, Cwater是水中重金属的含量 ( g∀ g- 1
), Csed iment是

沉积物中的含量 ( g∀ kg- 1
). K d ( L∀ kg

- 1
)受环境因子

影响, 包括温度、pH值、溶解性有机物 ( DOC )、络合

物、溶解氧、总有机碳 ( TOC )、氧化还原电位等多种

因素影响. 1990年以前, 来源于水相之外的重金属

吸收并没有得到研究人员的广泛重视, 缺乏相应的

研究, 其原因可能是之前的研究人员并不认为食物

或者底泥中的重金属是生物体内吸收重金属的主

要来源.但是,目前研究已证明, 重金属进入生物体

内的途径主要有 2种, 分别是食物 (包括底泥和食

物链传递 )和体表渗透的作用 ( Croteau et a l. ,

2005) ;越来越多的研究证明,来源于食物的重金属

是其体内重金属生物富集的重要来源, 对于一些捕

食蜉蝣生物或者底泥的无脊椎动物来说, 甚至是主

要的吸收方式 ( W ang et al. , 1999 ) . 例如, 星虫

( Sipuncula Sipunculus nudus )从底泥中吸收的重金

属含量是其体内重金属生物富集的主要来源, 96%

以上的 Cd、89%以上的 C r和 85%以上的 Zn均通过

底泥进入星虫体内 ( Yan et al. , 2002 ). Cro teau

( 2005 ) 研究发现, 对于双壳类生物 ( Corbicula

f lum inea),从食物中富集的 Cu是从水中获得 Cu的

2倍; 对于捕食碎屑为生的沙蚕 (N ereis succinea ) ,

因为其极高的捕食量和极低的从水中吸收重金属

的速率, 其所吸收的重金属几乎均来自于食物

(W ang et al. , 1999) .在这种情况下, 模型不但需要

预测生物体从水中吸收的重金属, 而且需要预测生

物体内来自食物中的重金属, 所以, 只考虑水相因

素的两箱模型显示出其局限性.

生物动力学 ( b iodynam ic)模型不仅考虑了环境

化学的影响特性,还考虑了水生动物代谢和生长的

因素, 涵盖了水生动物的主要重金属暴露途径 (环

境和摄食 ), 水生生物的捕食作用是运用生物动力

学模型模拟重金属生物富集效果时的一个不可忽

略的因素.这个模型包括 3个主要过程,分别是生物

体从水和食物中吸收重金属、生物体自身排出重金

属.通过检测不同物种体内的重金属浓度及其对某

种非重金属元素的吸收能力或者富集能力, 可通过

该模型来预测不同重金属或者非重金属元素的生

物富集和毒性作用. B iodynam ic模型中,生物体内的

重金属富集浓度是一个吸附、吸收、代谢、储存等主

要过程的平衡浓度, 这个模型同样基于质量平衡,

主体方程如下 ( Luoma et al. , 2005):

dC t

dt
= ( Iw + IF ) - (K e + g )C t ( 9)

IF = AE # IR #C f ( 10)

Iw = K u #Cw ( 11)

将式 ( 9)在积累阶段 ( 0∃ t0 ∃ t< t
*
) , 即 ( IW +

IF ) > (K e + g )C t进行积分:

C t =
( Iw + IF )- [ (Iw + IF ) - (K e + g )C0 ) ] e

- (K e+ g) ( t- t0)

K e + g

( 12)

在排泄阶段 ( t% t0% t
*
), 即 ( IW + IF ) < (K e +

g )C t则有

C t =
( Iw + IF )+ [ (K e+ g)C0 )- ( Iw + IF ) ] e

- (K e+ g ) ( t- t0)

K e+ g

( 13)

式中, t为暴露时间 ( d) , C0为 t0时刻生物体内重金

属含量 ( g∀ g
- 1

) , C t为 t时刻生物体内重金属含量

( g∀ g
- 1

); Iw为从水相中重金属的吸收速率

( g∀ g- 1∀ d- 1
), IF从食物中重金属的吸收速率

( g∀ g- 1∀ d
- 1

) , K e重金属的代谢速率 ( d
- 1

), g为因

个体生长引起的稀释比例 ( d
- 1

). AE为生物体对已

吸收食物中重金属的吸收速率, IR生物体对食物的

捕食速率 ( g∀ g
- 1∀ d

- 1
), C f为食物中重金属的含量

( g∀g- 1
),K u为溶解性金属吸收速率常数 ( L∀ g- 1∀d- 1

),

Cw为水中重金属含量 ( g∀ g- 1
).

由式 ( 9)可以推导出特定稳态环境下 ( dC t /dt

= 0) ,生物体内重金属或其它痕量物质的平衡含量

表达式:

C ss =
(K u + Cw ) + AE # IR #C f

K e + g
( 14)

式中, Css为稳定平衡状态下生物体内重金属含量

( g∀ g- 1
) ;在动态试验中, 可由式 ( 12)及式 ( 13)进

行多参数拟合取得各个系数.

1)K u为水生生物从水中吸收重金属的速率

( L∀ g- 1∀ d- 1
) (或者 g∀ g

- 1

t issue∀ d
- 1

/ ( g∀ L
- 1

w ater ) )

( Luoma et al. , 2005).与在前 2个模型中一样, 该参

数受多种理化、环境因子影响 ( Re in felder et al. ,

1998) , 包 括温 度 ( B aines et al. , 2006 )、盐 度

( B lackmore et al. , 2003)、pH值、溶解态重金属浓

度和价态、重金属暴露史 ( Shi et al. 2003)、重金属

元素间相互作用、溶解氧水平等.
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2) IR为水生生物的食物摄入量 ( g∀ g
- 1∀ d- 1

) .

尽管捕食是一个复杂过程, 与多种因素相关, 比如

水生动物的种类、生长速度、生长阶段等诸多因素.

对于滤食性的动物, 捕食量和水中食物负荷有关.

底泥成份决定捕食者的捕食量, 有的底泥捕食者每

天甚至能消化本身体重 2倍的底泥, 从而获得足够

的营养 ( Lopez et al. , 1987) .水生动物的捕食能力

在此模型中是一个至关重要的参数.

3) AE为水生生物对吞食到消化道内重金属的

消化比例或吸收比例. 水生动物从食物中吸收重金

属取决于食物中重金属的有效性和不同重金属的

性质. 重金属本身的性质和不同生物的消化系统结

构是决定重金属吸收效率的主要因素. 影响重金属

从食物中吸收的因素很多, 例如, 早期研究表明,溶

解态重金属的生物有效性不仅受其化学性质的影

响,而且也易受到水生动物生理状况和周围环境的

显著影响, 包括个体、不同金属种类 (W ang et a l. ,

1997)、在消化道内的停留时间等因素的影响.

4)K e为生物体重金属代谢速率 ( d
- 1

). 生物半

衰期是生物在生命活动过程中排出体内 1 /2已富集

重金属量的所需时间, 可用公式表示为 B 1/ 2 =

ln2 /K e. 值得注意的是, B iodynam ic模型认为, 对于

从水中和从食物中吸收来的重金属, 在生物体内没

有区别,所以采用了相同的代谢速率 K e. 这个假设

在联系实测数据时,来源于食物和水中的金属 ( Ag,

Am, Cd, Co, Se , Zn)对于贻贝 (M ytilus edulis)的

排出过程并没有显现区别 ( W ang et al. , 1996 ) .

Can li( 1995)的试验表明,龙虾 (N ephrop s N orvegicus)

在海水中饲养 30d后, 从海水中吸收的 Cd主要富

集在腮和肝胰腺内, 从食物吸收的 Cd却主要富集

在肝胰腺内,而从海水中吸收的有机汞和无机汞则

主要富集于腮, 从食物中吸收的 H g主要富集在肝

胰腺. Rodit i( 2000)对斑马贻贝 ( Z ebra m ussel)的研

究表明,对于 Ag和 Cd, Zebra m ussul都有相同的代

谢速率; Cr( III)主要通过食物,而 Cr( IV )主要通过

水相排出体外.所以, 在模型的应用时,有的研究人

员对两种来源重金属独立的代谢系数 K ef和 K ew做出

了区分 ( Rod iti et al. , 2000) .

5) g为生长参数 ( d
- 1

), 表示因水生生物的生

长作用而产生的稀释作用. 个体处在快速生长时期

时, g>> K e,则必须予以考虑 g值; 当 g < < K e, 则 g

可以忽略.

2. 4 模型比较

在模型应用中,这些模型的速率表达式只是以

基本形式描述了重金属传递的基本机理. 然而, 模

型应用的最终检验需要通过实际观测和检验, 不能

仅凭基本原理的推导 ( Leslie G rady et al. , 1999) .

表 2总结了 3种主要水生生物重金属生物富集模型

的特点. 同其它 2种模型相比, 生物动力学模型考

虑了水生生物的吸收和代谢 2个过程,可作为今后

继续研究重金属生物富集的平台和基础. Luoma

( 2005)归纳了 7种重金属 ( C r、Ag、Co、Se、Zn、Co、

Cu)、14种生物 (分属 3个门 ), 在海洋、河口、淡水

等环 境中重 金属 生物富 集的 数据, 并使 用

B iodynam ic模型预测了重金属的平衡浓度, 和实测

数据拟合较好 ( R
2
= 0. 98 ) .众所周知, 重金属的生

态风险难以评价, 这是因为不同生物物种对于不同

重金属的响应度差异巨大, 并且重金属的环境影响

效果也非常复杂.该模型很好地预测了分属 7个数

量级 ( 0. 001~ 10000 g∀ g
- 1

)范围内水生生物重金

属富集水平,较好地解释了重金属在环境与水生动

物体内迁移转换的规律.

表 2 3种主要水生生物重金属生物富集模型的比较

Tab le 2 Com parison of th ree m ain m odels of h eavy m etal b ioaccumu lat ion

模型 背景 主要解决问题 优点 不足

稳态模型
以生物和水体之间的平衡

理论为基础

平衡状态时,环境中重金属

含量对应的生物体内重金

属含量

结构简单
以稳定状态为基础, 无动力

学过程

两箱模型
考虑体表渗透产生的重金

属富集

预测以水中重金属为主要

来源的生物体内的动态含

量和平衡含量

可以在达到平衡状态前计

算理论的平衡状态下的动

力学参数

未考虑食物来源的重金属

吸收

生物动力学模型
综合考虑了水体和食物来

源的重金属的富集

预测以水和食物中重金属

为主要来源的生物体内的

动态含量和平衡含量

综合考虑了两个主要来源

的重金属体内富集

参数测量复杂, 对重金属在

体内分布尚缺少描述
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2. 5 其它模型

除了以上主要的重金属生物富集模型外,研究

者们还总结出其它类型的模型. 例如, 根据米氏方

程推导而来的双曲模型 ( C lason et al. 2004b) .

CA = C 0 +
Cm ax # t

tmax /2 + t
( 0< t< t

*
) ( 15)

CA C0 +
Cmax t

*

tmax/2 + t
* +

(C0 - C t* ) ( t- t
*

)

tmax /2 + ( t- t
*

)
( t> t

*
)

( 16)

式中, CA为预测某时刻生物体内重金属的含量

( g∀ g- 1
); C 0是指在实验假设的 0时刻生物体内重

金属的含量 ( g∀ g- 1
). Cm ax是指平衡条件下生物体

内最大金属的含量 ( g∀ g
- 1

) , tmax /2是指生物体内重

金属含量达到 Cmax /2的时间, t
*
是指从生物体内含

量达到平衡含量的时间点.式 ( 15)表示在达到平衡

含量之前,待测生物体内的重金属含量变化 ( 0< t<

t
*
) ,式 ( 16)是包括积累阶段和排出 2个阶段的模

型表达式 ( t> t
*
) . 该模型在实验室研究重金属的

动力学过程中可以得到良好的效果, 难以应用于预

测环境中的生物重金属积累量. S imas( 2001)将重金

属生物个体富集的研究和生态学研究结合, 称之为

SHR IM P ( S imulation ofHeavy meta lR ate of In take for

M acro faunal Species)模型; 该模型涵盖了 5个方面

的子模型, 分别模拟了个体的生长、种群的动态变

化、金属排出、生物累积, 传递到食物链下一级. 将

重金属生物富集的概念从个体扩展到种群. 该模型

可以预测由于重金属的富集导致成熟生物体数量

的减少,从而影响整个种群生物量的变化.

2. 6 重金属生物富集模型研究中若干关键技术

包括 B iodynam ic模型在内的这些模型并非近

几年才提出来,有关重金属生物富集模型的研究都

有很长的历史, 但一直无法应用, 主要是缺乏高质

量的数据所致 ( Luoma et al. , 2005 ). 这是因为, 检

测手段的欠缺导致无法检测模型中 K u等关键指标.

目前, 模型的应用主要归功于下述几个方面的进步.

放射性元素的使用: & 放射性 射线标记重金

属的应用可使研究者在稳定状态下排除背景干扰

进行动态实验. 例如, 极低的重金属检出含量

( ng∀ g
- 1

)可在不干扰受测生物体生命过程的低含

量下进行试验, 为研究同一个体内的重金属通量

(包括吸收和排出 2个过程 )提供了一个快速、准

确、非破坏性的方法. ∋ 放射性元素的示踪作用可

用来研究生物体内不同来源 (水、食物 )的重金属排

出的动力学或者代谢途径及其富集部位的差异

( Steen Redeker et al. , 2004b) .然而,重金属同位素

试验研究对实验室具有较高的准入门槛, 尚未在本

领域的实验室中得到推广和普及.

模型参数测量方法的建立: 早期研究中无法用

B iodynam ic模型来拟合实验结果,原因在于没有准

确的手段来测量生物体的重金属吸收动力学参数.

1991年 R ein felder发表了一种可以重复、简单地定

量测定水生动物从食物来源获得重金属含量的检

测方法. 随后 W ang 发表了一系列关于 测量

B iodynam ic模型中各参数的方法 (W ang et al. ,

1996) ,例如,采用间歇喂食法来测定 AE, 从而使这

方面的研究得到了快速的发展. 目前 W allace

( 1998)提出了亚细胞分布的检测方法, 经 W ang等

人进行了完善, 现已逐步得到认可 ( Sh i et al. ,

2005; V ijver et al. , 2004 ), 所以, 现在有理由期待

大量关于重金属生物富集和体内亚细胞分布的数

据涌现后,将会有更加精确的模型出现.

3)从 1990年代以来,数据处理技术的大幅度提

高可使人们采用多因素系统的拟合试验结果, 从而

避免了由单因素模型经验数值测量偏差所带来的

对可靠性的影响 ( Steen Redeker et al. , 2004a;

2004b) . 对于重金属生物富集模型, 借助于计算机

技术的支持,如由国际铜业协会主导开发的 BLM软

件包,今后可能会出现类似的包含大量生物参数的

软件包,从而方便研究人员做出重金属污染的预测.

3 重金属生物富集模型的应用研究 ( Application of

the heavy meta l b ioaccumulation model)

3. 1 不同生物之间重金属富集特性的比较

Rainbow ( 2002)根据水生生物对重金属的富集情

况,将生物分为调节型 (长臂虾, BCF不确定, 但体内

含量稳定在一个绝对水平 )、平衡型 (大多数水生无

脊椎动物具有和环境相适应的平衡含量,稳态模型的

应用对象 )和净富集型 (如藤壶 Balanus amphitrite ).

B iodynam ic模型的各项参数由物种特性决定,

B iodynam ic模型可为生物体特性的表征提供量化的

参数. 例如, 相似环境中采集的藤壶 ( Balanus

amphitrite )和紫贻贝 (M ytilus edulis), 它们体内的 Zn

浓度可以相差 1000倍.这两者分属于富集和排出型,

其生物特征在 B iodynam ic模型中可以由 K u、AE、

K e、IR等几个参数决定.从见表 3可知,在重金属吸

收环节,藤壶都大于翡翠贻贝, 但排出速率低于翡

翠贻贝,这就解释了平衡系数相差悬殊的现象.
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表 3 两种生物的 B iodynam ic模型参数 ( Luom a et a l. , 2005)

Tab le 3 Th e b iodynam icm od el con eff icients forB alanu s amph itrite andMytilus edul is

生物种类 重金属
K u /

( L∀ g- 1∀ d- 1 )

AE K e /

d- 1

IR /

( g∀ g- 1∀ d- 1 )

预测含量 /

( g∀ g- 1 )

实测含量 /

( g∀ g- 1 )

My tilu s edu lis Zn 0. 096~ 1. 31 15% ~ 30% 0. 015 0. 27 54~ 265 54~ 130

Ba lanu s amph itrite Zn - 70% 0. 003 0. 44 2610~ 11560 3100~ 11000

Ba lanu s amph itrite C d - 35% ~ 85% 0. 020 0. 40 12~ 21 17~ 31

3. 2 同种生物不同重金属之间的差异

即使同一种生物, 对不同的重金属也有不同的

响应度,这在模型中就体现为各个重金属有不同的

参数. 广泛测量的贻贝 (m usselM ytilus edulis ), 对于

Ag、Cu、Zn来说, K u、K e、AE差异较大, 从而导致了

不同的富集效果 (W ang et al. , 1996). 对于斑纹蚌

(Dreissena po lym orpha ), C r比 Cd的含量低, 这是由

于 C r( AE为 1. 5% )难以被生物利用, 其 AE值比

Cd对应的 AE值 ( 22. 7% )低;而 Cd和 C r的 K e值分

别为 0. 01 d
- 1
和 0. 02 d

- 1
,这就导致在环境中含量

相差较大的情况下 ( C r含量 0. 158 g∀ g- 1
, Cd含量

为 0. 0187 g∀ g
- 1

) , Cd的富集量 ( 18. 7 g∀ g
- 1

)反

而高于 C r的富集量 ( 16. 8 g∀ g
- 1

) ( Rod iti et a l. ,

2000) .

3. 3 生物富集模型与毒性的联系

重金属的毒性作用是一个复杂的化学和生物

作用的外在表现,环境标准也是基于重金属对生物

体产生毒性效应的含量而制定. 目前有关重金属毒

性的模型有 GS IM ( G ill Surface InteractionM ode l)鱼

鳃络合模型、FIAM ( FreeM eta l Ion A ctiv ityM ode l)游

离离子模型和 BLM ( B iotic L igand M odel)生物配位

体模型 (黄圣彪, 2002) , 水相中的重金属浓度在 3

个模型中均是决定性的环境因子. 目前, 慢性毒性

的标准制定也是来源于急性毒性试验的结果. 但

是, M eyer( 2002)认为, 重金属的毒性并不直接决定

于环境中的重金属含量, 也可能由体内的重金属总

含量来决定,甚至是取决于在产生毒性作用的部位

或器官中的重金属含量, 生物体内重金属含量与重

金属毒性的联系非常复杂和密切. 尽管人们已经认

识到食物相中所含的重金属是许多水生动物重金

属累积的主要途径, 但对食物相重金属的毒性仍了

解甚少,而这又对水质标准的重新评估有着重要意

义 (王文雄, 2004). 生物动力学模型的优势在于可

以预测重金属在生物体吸收过程中某个阶段的重

金属含量, Steen使用正颤蚓 (Tubifex tub ifex )体内的

Cd含量, 预测了颤蚓在 24h、48h和 72h的死亡率,

模型预测的体内毒性临界含量 CBC ( C ritical body

concentrat ion)和通过毒性实验所得到的 CBC具有

一致性 ( S teen Redeker et al. , 2004b). 但是,另一方

面,研究人员发现, 重金属在生物体内富集并不一

定会产生毒性,而是和重金属在生物体内或者生物

体某个器官内形成的毒性状态有关. 例如, 藤壶

( Balanus am phitrite ) 体内 Zn 含 量达 到 10000

g∀ g- 1
, 但因大量的 Zn为 MRG (metal rich granu le)

的状态,也就是以解毒态存在, 故 Zn对藤壶就没有

明显的影响. 近年来, 对重金属在生物体内的存储

状态也引起了研究人员的注意 (V ijver et al. 2004) ,

这些研究表明,重金属在水生生物体内的亚细胞分

布模型的研究, 以及与生物毒理模型的结合研究,

具有重要意义.

4 展望 ( P rospective)

水生生物的重金属生物富集和人类健康关系

密切,是良好的水体重金属污染指示剂. 对于不同

的水生态环境,基于成本和工作量无法全部测量水

生动物的重金属富集状况. 而采用模型预测不但能

了解总的重金属浓度, 给出其来源以及水生动物从

水中吸收的和食物来源的重金属的比例, 并且能很

好地解释生物的放大作用. 在几种研究水生生物的

重金属生物富集模型中, B iodynam ic模型无疑更为

完善.由于生物动力学模型具有较好的拓展性, 可

用于较为复杂的环境系统, 可能成为今后水生生物

重金属富集模型研究的基础平台. 此外, 重金属生

物富集模型和重金属毒性作用之间的联系有待进

一步研究,这将有助于人们进一步深入认识毒性物

质对水生生物的作用过程和结果,从而为更好地保

护水环境和人类健康提供科学依据.
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