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Ртуть является одним из наиболее опасных загрязнителей, которые могут 

присутствовать в природных водных объектах, но ее экологическое и 
токсикологическое воздействие сильно зависит от того, в какой химической 
форме она присутствует. Распространение форм ртути и процессы ее 
трансформации в природных водных системах контролируются 
разнообразными физическими, химическими и биологическими факторами. В 
зависимости от превалирующих природных условий неорганические формы 
ртути могут трансформироваться во много раз более токсичные  
метилированные формы, такие как метиловая ртуть, сильнодействующий 
нейротоксин, который легко накапливается водной биотой. Несмотря на 
значительное количество литературных данных по этому вопросу, поведение 
ртути и многие механизмы трансформации и распространения, действующие в 
природных водных объектах, остаются все еще слабо изученными. Этот обзор 
рассматривает текущее состояние знаний по физико-химическому поведению 
ртути в водных природных объектах и в частности экологические факторы, 
влияющие на ее трансформацию в высоко токсичные метилированные формы.  
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под воздействием окружающей среды, бионакопление. 
 
I. ВВЕДЕНИЕ 
 

Ртуть (Hg), токсичный элемент, широко распространен в окружающей 
среде и присутствует в природных водных системах в очень малых 
концентрациях. Экстенсивное промышленное применение металла и его 
соединений в прошлом наряду с широко распространенным 
сельскохозяйственным использованием ртутьорганических соединений часто 
приводило к серьезному загрязнению поверхностных вод и отложений 
(например, Hosokawa147; Wilken and Wallschlager334; Heaven и др.140). 
Атмосферный перенос ртути на большие расстояния от места сгорания 
ископаемого топлива и других источников привел к повышению ее 



концентраций в пресноводных системах и биоте даже в отдаленных областях, 
которые свободны от прямого антропогенного влияния (Rada и др.265; 
Lindgqvist200).  

Химия ртути сложна и это делает трудным предсказание поведения 
ртутных загрязнителей в окружающей природе. Отложения выступают как в 
качестве приемника, так и в качестве потенциального источника ртути, и 
однажды загрязненные они могут создавать риск для жизни в водоемах на 
многие годы (Kudo187). В зависимости от превалирующих физических, 
химических и биологических условий, соединения ртути в водных системах 
могут превращаться друг в друга и выходить из отложений в водную фазу, 
поглощаясь водной биотой, попадать в атмосферу или транспортироваться с 
частицами материала отложений в новые ранее незагрязненные места.   

   Экологическое и токсикологическое воздействие ртути  сильно зависит 
от того, в какой форме она находится (Clarkson63). Неорганические формы ртути 
могут быть трансформированы в органические, метилированные формы ртути, 
которые являются во много раз более токсичными для водных организмов 
(WHO332,333; Boening46). Образование метиловой ртути (MМHg), 
сильнодействующего нейротоксина, является наиболее важным. Благодаря его 
липофильным и связывающим белок свойствам, MMHg легко аккумулируется 
водной биотой и может, таким образом, также представлять угрозу для людей и 
животных, питающихся рыбой. Печально известные случаи ртутного 
отравления имели место  в 1950-х и 1960-х годах  в заливе Минамата (Minamata 
Bay) и на реке Агано (Agano River) в Японии (Takizawa310).  

Многие из химических и биологических процессов, которые 
контролируют метилирование и бионакопление все еще недостаточно поняты, 
но чтобы эффективно управлять ртутным загрязнением в водных системах, нам 
необходимо иметь лучшее представление о поведении ртутных загрязнителей  в 
окружающей природе.  В этом обзоре обсуждается поведение ртути в водных 
системах  и факторы, которые, как думается, играют роль в образовании MMHg 
в окружающей среде. Он также определяет области, нуждающиеся в 
дальнейшем исследовании. 

 
II. РТУТЬ В ВОДНОЙ СРЕДЕ 
 
А. Формы ртути в водных системах 
   

Для ртути характерны три валентных состояния (0,+1 и +2), и она может  
присутствовать в различных физических и химических формах в природной 
водной среде. Природа и химические реакции этих форм определяют 
растворимость, подвижность и токсичность ртути в водных экосистемах, также 
как и потенциал метилирования. Главные растворенные формы ртути это – 
элементарная ртуть (Hg0), комплексные соединения Hg(II) с различными 
неорганическими и органическими лигандами и органические формы ртути, 
главным образом, метиловая ртуть (MMHg) и диметиловая ртуть (DMHg). От 10 
до 30% растворенной ртути в мировом океане присутствует в виде Hg0 (Kim и 
Fitzgerald176; Mason и Fitzgerald212), и подобные содержания найдены для 
пресных вод (Vandal и др.313; Xiao и др.341). Hg0 попадает в поверхностные воды, 
главным образом, путем восстановления соединений Hg(II) водными 
микроорганизмами (Furukawa и др.111; Nelson и др.250; Mason и др.216) а также 
путем абиотического восстановления гуминовыми веществами (Alberts и др.3 



Miller237; Allard and Arsenie4), разложением органических форм ртути (Mason и 
Fitzgerald212; Mason и Sullivan223), из антропогенных выбросов, типичным 
источником которых является хлорщелочная промышленность. Недавние 
исследования показали, что фотовосстановление двухвалентной ртути – это 
другой важный механизм  генерирования Hg0 в широком диапазоне водных 
систем (Xiao и др.341, 342; Schroeder и др.288; Amyot и др.5-9; Krabbenhoft и др.181), 
и что этот процесс опосредован гуминовым материалом (Costa и Liss79, 80). Hg0 – 
относительно химически инертный метал и стабилен в мягких окислительный 
или восстановительных условиях, но может быть окислен до Hg(II), особенно в 
присутствии хлорид ионов (Demagalhaes и Tubino89; Yamamoto347). Amyot и др.5, 

6 продемонстрировал окисление металлической ртути в озерной воде и в 
морской воде вдоль береговой линии.  

Большинство поверхностных вод перенасыщено Hg0 по сравнению с 
атмосферой, особенно летом (Demagalhaes и Tubino89; Yamamoto347). Из-за ее 
высокой летучести элементарная ртуть быстро уходит из водной среды при 
нормальных температурах.  Улетучивание Hg0 с водной поверхности играет 
важную роль в глобальном ртутном цикле (Mason и др.214 Fitzgerald и Mason105). 
Также показано, что образование Hg0 является важным механизмом в водных 
системах при восстановлении Hg(II), который используется в 
микробиологическом синтезе MMHg (Fitzgerald и др.103,104; Mason и др.215). 

Hg(I) стабильна только в виде димера (Hg2
2+) в водном растворе и быстро 

диспропорционирует на Hg0 и Hg2+, наиболее стабильные формы в воде. До 
недавнего времени считалось, что ион Hg2+ является главной формой, которая 
метилируется в бактериально опосредованных процессах (ср. Section III). 
Однако, недавнее исследование показало, что не заряженные ртутные 
комплексы, похоже, намного больше поглощаются бактериями (ср. Раздел 
III.B.1). Поэтому формы ртути являются основным фактором, определяющим 
возможность метилирования системы.  

Химическая форма ртути в водных системах сильно зависит от 
окислительно-восстановительных условий (Eh) и рН, так же как и от 
концентрации неорганических и органических комплексообразующих агентов. 
Оба, ион Hg2+ и метилртутный катион (CH3Hg+) имеют высокую тенденцию 
образовывать комплексы, особенно с мягкими лигандами, такими как сера. 
Lindqvist200 дает список потенциально важных неорганических и метилртутных 
комплексов для пресной и морской воды, и в литературе можно найти 
диаграммы, показывающие относительные области стабильности различных 
растворимых форм ртути (Hem;90 Gavis и Fergusson118; Lockwood и Chen201; 
Benes и Havlik24; Hudson и др.148; Stumm и Morgan304). В отсутствие сульфида 
видообразование неорганической ртути в пресной воде домининируется 
образованием трех незаряженных комплексов Hg(OH)2, HgOHCl и HgCl2 
(рис.1). В присутствии увеличивающихся концентраций хлорид-ионов Hg2+ 
образует  HgCl+, HgCl2, HgCl3

- и HgCl4
2- комплексы и в концентрированной 

морской воде (с 3.5 % минерализацией)  со  средней концентрацией Cl- 0.56М 
он существует, главным образом, как HgCl4

2- и HgCl3
- (Lockwood и Chen201; 

Hahnevand Kroontjje134; Stotzky и Babich303). Метилртутный гидроксид 
CH3HgOH является наиболее стабильной формой метиловой ртути в 
пресноводной среде, тогда как в морской воде MMHg присутствует, главным 
образом, в виде хлорида CH3HgCl (Craig82; Stumm и Morgan304). Константы 
равновесия MMHg и некоторых из ее комплексов опубликованы, например, 
Stumm and Morgan304. 



Диаграммы превалирования обычно не рассматривают органическое 
комплексообразование из-за недостатка термодинамических данных по 
связыванию ртути, и, особенно, MMHg  с полифункциональными природными 
лигандами, такими как гуминовая и фульвокислоты. Однако в природных водах 
органические соединения ртути сильно доминируют над хлоридными и 
дихлоридными комплексами (Lovgren и Sjoberg202; Coquery и др.71). Особенно 
сильная связь образуется с гуминовым веществом, где атом ртути наиболее 
вероятно связан с тиольными (-RSH) группами (Gavis и Fergusson118; Reimer и 
др.275; Benes и Havlic24; Lindgvist200). Органические коллоиды составляют 
значительную долю в традиционно определяемой фракции (<0,45мкм) 
растворенной ртути в пресноводной, эстуариевой и морской средах (Manson и 
др.213; Watras и др.326; Leermaker и др.195; Stordal и др.302; Guentzel и др.208; 
Meili233). Большая часть MMHg (>70%) возможно также связана с растворенным 
органическим углеродом (DOC) в озерной воде (Linddqist200; Hudson и др.148). 
Hudson et al.148 смоделировали цикл Hg в озерах Висконсина и рассчитали, что в 
озерной воде связано в комплексы растворенным гуминовым веществом 94-99% 
Hg(II) и 72-97%MMHg. Однако в морской воде доля Hg2+ связанной с 
гуминовыми веществами меньше из-за конкуренции хлорид-иона (Lindberg и 
Harriss198; Mantouraet и др.208; Leermaker и др.195). Комплексообразование ртути 
с гуминовым веществом также меняется очень сильно в зависимости от 
окислительно-восстановительных условий и рН (ср. Раздел II.C), и присутствия 
сульфидных лигандов. Hudson и др.148 рассчитали, что в присутствии кислорода 
в воде сульфиды могут успешно конкурировать с гуминовой кислотой при 
образовании комплексов с Hg(II) и MMHg при концентрации 10 мкМ.  

Несмотря на то, что органическое комплексообразование, похоже, 
доминирует в пресной воде содержащей кислород, в анаэробных условиях 
химическое поведение ртути, главным образом, определяется  сульфидами. В 
отложениях ртуть, главным образом, связывалась с серой также как с 
органическим веществом и неорганическими частицами242, 198, 95, 97, 225. Сульфид 
ртути (HgS) является основным нерастворимым (ПРHgS=10-53 Моль2/л2) 
соединением ртути в водных системах. Плохо растворимый (10-4 Моль/л) оксид 
ртути (HgO) также обычно встречается в загрязненной окружающей среде283.  В 
илах залива Минамата ртутными соединениями, например, как правило, были 
сульфиды и оксиды110. Образование HgS преимущественно происходит при 
низких рН и низких концентрациях сульфида. При низком Eh и высоких рН или 
в условиях избытка сульфид-ионов, HgS может превратиться в растворимый 
комплекс Hg-S, такой, как HgS2

2-. Присутствие органического вещества также 
повышает растворимость HgS109, 270 и может привести к значительному выходу 
ртути в раствор270. Ранние работы говорят о том, что ртуть в форме HgS не 
доступна для бактериального метилирования в анаэробных условиях, что, как 
предполагалось, было в большинстве случаев причиной более низких 
концентраций MMHg, которые встречались в сернокислых отложениях, но 
недавние исследования показывают, что растворенная HgS0 фактически может 
метилироваться26, и что механизм сульфидного ингибирования ртутного 
метилирования – более сложный (Раздел III.B.6). 

При высокой концентрации сульфидов, например, в сернокислых 
морских водах и иловых водах донных отложений ртуть образует растворимые 
би- и полисульфидные комплексы, такие, как HgSH+, Hg(SH), Hg(SH)S-, HgS2

2-, 
Hg(Sx)2

2- или Hg(Sx)OH- в зависимости от рН и Eh и S0/S2- концентраций117, 95, 257, 

163. Метиловая ртуть также образует высоко устойчивые комплексы с серными 



лигандами348 , но в отличие от Hg2+, хлоридные комплексы доминируют при 
низких концентрациях (0.1 нМ) H2S и тиолов95. Самый важный сульфидный 
комплекс метиловой ртути – это CH3HgS-.  

Ртутьорганические соединения могут присутствовать в поверхностных 
водах из-за природных процессов, таких как биометилирование неорганической 
ртути или в результате человеческой деятельности. Многие из соединений 
ртути широко использовались в прошлом, например, фунгициды, 
индустриальные катализаторы, но после того, как большинство из них было 
запрещено во многих частях мира, преобразование неорганической ртути 
является преобладающим источником метилированных соединений ртути в 
водных системах82. Атмосфера является главным источником попадания 
неорганической ртути в океанические воды215, 220 и многие озера328, но она не 
является значительным источником MMHg210, 211. Осадки и поверхностный сток 
могут быть важными источниками MMHg для пресных вод, кроме внутреннего 
метилирования280.  

Думается, что только метиловая и диметиловая ртуть встречается в 
природном состоянии в водах, где они могут быть образованы из двухвалентной 
неорганической ртути различными механизмами (Раздел III). MMHg является 
самым распространенным органическим соединением ртути в пресноводной и 
эстуариевой системах, в то время как DMHg там, как правило, не находят. 
Кинетически MMHg инертна к разложению, что является причиной ее 
замечательной стабильности в природных водах304. Однако, она эффективно 
разрушается под действием микробов и, также может разлагаться 
фотохимически (ср. Раздел III.A.4). Ртутьорганические соединения, кроме 
MMHg , быстро разлагаются в окружающей среде (Jensen и Jernelov166; Craig82), 
с типичными продуктами разрушения, такими как этан и неорганическая ртуть 
(Hg0 и Hg2+). Такие соединения, как диметил и дифенилртуть являются 
летучими, неполярными и очень плохо растворимыми в воде. В отличие от 
MMHg, DMHg быстро покидает водные системы путем испарения (Talmi и 
Mesmer311) и считается, что она не доступна для накопления водными 
организмами (Morel и др.243).   

В отличие от пресноводных систем, в глубокой океанической воде 
DMHg является доминирующей метилированной формой (Mason и Fitzherald210, 

211; Cossa и др. 75; Mason и др.218) где, по-видимому, она образуется 
преимущественно из неустойчивых комплексов неорганической ртути, хотя не 
только в областях с низким содержанием кислорода (Mason и Fitzherald210, 211,220 

; Cossa и др. 77; Mason и др.221). Ртутные формы, метилированные в разной 
степени найдены в океанических поверхностных водах (Mason и Fitzherald210, 

211; Cossa и др.75; Mason и др.218, 221; Mason и Sullival223) с усиленным 
деметилированием, испарением и/или фото разрушением DMHg, и удалением 
частиц MMHg, что предложено в качестве потенциальных механизмов их 
удаления. 

B. Содержание ртути в водной среде. 

1. Вода 
Ртуть в очень малых количествах присутствует в природных водах. Надо 

отметить что, благодаря совершенствованию как методов пробоотбора, так и 
аналитических методов (Horvbat146), обычные фоновые уровни стабильно 
уменьшаются, в то время как ранее полученные высокие результаты являются, 



как мы сейчас полагаем, результатом загрязнения образцов. Недавно 
установленные уровни ртути в водных системах в Антарктике предлагаются как 
глобальные (всеобщие) фоновые значения. Концентрация общей ртути в 
поверхностных водах в антарктических озерах и ледниковых потоках 
колеблется от 2.2 до 9.5 пМ, растворенной ртути от 0.5 до 2.2 пМ и MMHg от < 
0.4 до 2.1 пМ (Vandal и др.314; Lyons и др.206). Незагрязненные пресные воды, 
как правило, содержат <5 нг/л (≈ 25 пМ) общей ртути (Bloom37; Craig82), хотя в 
гуминовых озерах или реках, богатых частицами Hg (Meili233), может быть 
найдено общей ртути до 10 – 20 нг/л. Концентрация общей ртути  в морской 
окружающей среде намного ниже, и было найдено, что она колеблется между 
0.5 и 4 пМ в Средиземноморье и Северной Атлантике (Cossa и др.77; Mason и 
др.221). Содержание ртути в загрязненных водах может колебаться в пределах 
микрограммов на литр. Концентрация растворенной ртути в реке Нуре в 
Центральном Казахстане, как правило, были между 0.2 и 0.5 мкг/л, например, в 
зависимости от сезона и содержания взвешенных твердых частиц (Heaven и 
др.140). Существует значительно меньше данных по органическим соединениям 
ртути в природных водах. Рекоммендованный критерий качества воды в 
Голландии дает значения 0.05 мкг/л для общей растворенной ртути и 0.005 
мкг/л для органической ртути (Stumm и Morgan и др.304, 1993).  

Отношение MMHg к общей ртути обычно выше в водном столбе, чем в 
отложениях, и выше в пресной воде, чем в эстуариевой среде. В эстуариевой и 
морской водах, MMHg как правило меньше, чем 5% от содержания общей ртути 
(Coquery и др.71; Mason и Sullivan223), тогда как примерно до 30% от общей 
ртути может быт найдено, в виде MMHg в пресноводных озерах и реках (Kudo и 
др.186; Meili;233; Leermakers и др.196). Повышенные концентрации, как общей 
ртути, так и MMHg часто находят в водах, не содержащих кислород. Как 
сообщает Bloom37 концентрации MMHg в природных поверхностных водах 
обычно находятся в пределах 0.02 – 0.1 нг л-1 (0.100.5пМ), но найдено до 4 нг/л 

(37% от общей ртути) в не содержащих кислород придонных водах, 
стратифицированного древнего озера. DMHg не была определена в умеренно 
пресноводных озерах (например, Vandal и др.313; Cossa и др.74), но более обычны 
метилированные формы в морской среде. До 280 фM MMHg и 670 фM DMHg 
было найдено ниже термоклина (слой в океане со значительным вертикальным 
отрицательным градиентом температуры) в экваториальной области Тихого 
океана (Mason и Fitzgerald210) и до 0.29 пМ DMHg было обнаружено в западном 
Средиземноморье (Cossa и др.75); средние концентрации DMHg в Северной 
Атлантике были 0.08 пМ (Mason и др.221). 

2. Отложения  
Отложения составляют основное хранилище ртути в пресноводных 

системах. Фоновые уровни ртути в незараженных отложениях сравнимы с 
уровнями в незагрязненных поверхностных почвах, со средними 
концентрациями в океанических отложениях порядка от 0.02 до 0.1 мкг/г 
(Lindqvist и др.199). Craig82 указывает область концентраций от 0.2 до 0.4 мкг/г 
общей ртути для незагрязненных отложений, тогда как отложения в городских, 
индустриальных или минерализованных областях могут содержать до 100 мкг/г 
общей ртути и до 100 нг/г MMHg. Концентрации метиловой ртути в отложениях 
обычно только около 1 – 1.5% от содержания общей ртути и имеет тенденцию к 
снижению (как правило < 0.5%) в эстуариевой и морской окружающей средах 
(Olson и Cooper251; Bartlett и Craig21; Craig и Moreton85; Craig82 Bubb и др.53; 



Gobeil и Cossa126; Gagnon и др.114; Benoit и др.25). Однако, концентрации общей 
ртути в поровых водах отложений обычно намного выше, чем в прилегающем 
водном столбе (например, Gobeil и Cossa126; Cossa и Gobeilv78) и доля MMHg 
может достигать значений между 30 и 85% (Gagnon и др114; Covelli и др.81; Hines 
и др.141). 

Загрязненные отложения могут показывать экстремально высокие 
содержания общей ртути. Илы из залива Минамата содержали до 908 мкг/г 
(сухой вес) ртути (Fujiki и Tajima110). MMHg было в основном меньше, чем 
0.005 мкг/г (сухой вес) с максимальной величиной 0.03 мкг/г (Hosokawa147), что, 
возможно связано с высоким содержанием сульфида в отложениях или 
подавлением микробиологической активности при высоких уровнях ртути 
(Chen и др.59). В реке Нуре средние концентрации общей ртути в отложениях 
между 150 и 240 мкг/г (сухой вес) на самом загрязненном участке (Heaven и 
др.140), и было найдено, что отложения реки Эльбы содержат 12 мкг/г (сухой 
вес) общей ртути и 35 нг/г (сухой вес) MMHg (Hintelmann и Wilken142). DMHg 
редко определялась до настоящего времени, но Quevauviller и др. 263 сообщили о 
211 – 233 нг/г DMHg (сухой вес)  в подпочвенных мангровых отложениях. 

В некоторых странах установлены критерии качества отложений по 
ртути, но из-за неопределенностей, касающихся биодоступности ртути, было 
предложено, что они должны использоваться с осторожностью совместно с 
другими данными, относящимися к данному месту (Chapman и др.58). Важно 
отметить, что в последние годы ведется значительная полемика, касающаяся 
«реального» содержания метиловой ртути в пробах окружающей среды, в 
частности отложений, после того, как было найдено, что MMHg может 
искусственно образовываться во время процесса пробоподготовки. Несмотря на 
то, что в последствии были разработаны методы чтобы преодолеть эту 
проблему (например, Нintelmann и др.144), значения MMHg приведенные в 
литературе, должны интерпретироваться с осторожностью, и сейчас, 
общепринято, что значения, которые выше примерно 1% от содержания общей 
ртути, возможно, не реалистичны. 

 
3. Биота 
 

Пресноводная биота может накапливать определяемые количества Hg 
даже из природных источников, и в наши дни большинство рыб содержат в 
своих тканях анализируемые уровни. Максимальные фоновые содержания 
ртути в рыбе из незагрязненных пресных водоемов 0.2 мкг/г, хотя значительно 
больше может быть найдено в крупных хищниках и в рыбе из вод возле 
геологических источников ртути. Craig 82 привел области концентраций от 0.01 
до 1.5 мкг Hg на грамм и от 0.14 до 0.75 мкг Hg на грамм для незагрязненных 
морских рыб и ракообразных, соответственно, и от 0.2 до 1 мкг Hg на грамм для 
рыбы из незагрязненных пресных водоемов. Для сравнения, рыба и 
ракообразные из сильно загрязненного залива Минамата содержала до 15 мкг 
Hg на грамм  (сырой вес) и 178 мкг Hg на грамм (сухой вес), соответственно 
(Fujiki и Tajima110). Воздействие ртути на человека происходит, главным 
образом, путем употребления в пищу зараженной рыбы и морских продуктов 
(Myers и др.245) и критерий качества установлен различными регулирующими 
органами. Европейское экономическое сообщество устанавливает предельное 
значение 0.3 мкг Hg на грамм (сырой вес) в рыбе (Craig82), тогда как Всемирная 
организация здравоохранения, ВОЗ (WHO332) и Управление по контролю за 



продуктами и лекарствами (США) (FDA101) предложили максимально 
допустимые концентрации (MPC) 0.5 и 1 мкг Hg на грамм, соответственно. 
 
C. Перенос ртути и распределение в поверхностных водах 
 

Ртуть имеет большую тенденцию сорбироваться на поверхностях. 
Поэтому в природных водах ртуть, главным образом, связана с отложениями и 
большая часть ртути в водной фазе связана с взвешенными частицами (Andren и 
Harriss11; Craig82; Mason и др.213; Cossa и др76). MMHg также сильно сорбируется 
(Craig82; Baeyens и др.14; Rytuba282), хотя обычно в меньшей степени, чем 
неорганическая ртуть (например, Suchanek и др.305). Так, взвешенное вещество 
играет важную роль в переносе Hg и MMHg в водных системах (Kudo и др.183, 

185; Baeyens и Leermakers13; Couery и др.71; Mason и Sullivan222, 223; Maurice-
Bourgoin и др.230; Lawson и др.191). Перенос частиц более важен в пресных и 
прибрежных водах, богатых частицами, чем в открытом море (Coquery и 
Cossa69; Coquery и др.71; Fitzgerald и Mason106). Ртутные частицы состоят из 
ртути, связанной с неорганическими частицами и частицами органического 
вещества также как с биогенными частицами, такими, как бактерии, водоросли 
и фитопланктон. Неорганическая ртуть имеет тенденцию связываться более 
прочно с неорганическими частицами и детритовым органическим веществом, 
тогда как MMHg более прочно связывается с биогенными частицами (Hurley и 
др. 150; Meili233). В пресноводных озерах распределение Hg и MMHg 
контролируется связыванием частиц в поверхностных водах и растворением 
частиц на редокс границе (Hurley и др.149). Отстаивание частиц считается 
главным механизмом доставки ртути к поверхности раздела отложения/вода, 
главному месту для метилирования, тогда как направленная вверх (редокс-
управляемая) диффузия от поровой воды отложений, возможно, менее важна 
(Hurley и др.149, 151; Watras и др.323). Подобным образом, вертикальный перенос 
частиц в океане является главным поставщиком ртути в воды с низким 
содержанием кислорода и таким образом является главным фактором, 
контролирующим ртутное метилирование (Mason и Fitzgerald212,220; Mason и  
Sullivan 223).   

Гидроокиси и органическое вещество являются главными 
переносчиками, контролирующими подвижность и перенос ртути в водных 
системах. Благодаря высокой стабильности Hg-гуминовых комплексов, 
значительная часть ртути в природных водах присутствует в виде органических 
комплексов (Раздел II.A), и содержание ртути в озерной воде и в поровой воде 
отложений часто значительно коррелируют с содержанием растворенного 
органического вещества198, 232, 325, 326. Содержание ртути в отложениях или 
взвешенных частицах также часто тесно связано с содержанием органического 
вещества. (Lindberg и Harris198; Coquery и др.70; Benoit и др.25; Mason и 
Lawrence225; Harland и др.139; Lawson и др.191). Очевидно, ртуть сорбируется 
гуминовыми веществами сильнее, чем MMHg (Hudson и др.148; Sjoblom и др.291), 
что может быть причиной того, что она менее легко отрывается от отложений, 
чем MMHg42, 119. В речных бассейнах, считается, что MMHg также более 
подвижна, чем неорганическая ртуть33, 222, 152, 191. Прочная связь ртути с 
гуминовым веществом имеет важные последствия для транспорта Hg в бассейне 
рек33. Перенос органического вещества, находящегося на поверхности земли с 
поверхностным стоком может быть главным источником попадания Hg и 
MMHg в озера и реки236, 317, 152, 194), и может даже быть главным источником 



MMHg в проточных озерах, получая большие объемы поверхностного стока193. 
В озерах с подземным стоком, с другой стороны, увеличивается относительная 
значимость вклада MMHg в атмосферу и выработка MMHg в самом озере317. 
Характеристики водораздела, такие, как тип водосбора, землепользование и 
содержание органики в почве играют важную роль в преобразовании и переносе 
Hg и MMHg52. Водноболотные угодья и торфянники являются местами 
активного генерирования ртути и признаны как важные источники MMHg для 
пресноводных водоемов301, 152, 49-51, 330. Эрозия почвы и усиленная 
поверхностным стоком подвижность Hg является важным источником 
попадания Hg в тропические водные системы, особенно во время сезона 
дождей278, 230, и в засушливых регионах поверхностный сток от дождей, которые 
проходят после лесных пожаров, может привести к повышенному содержанию 
Hg в отложениях, одновременно обеспечивая источник углерода для процессов 
микробиологического метилирования54.  
          Оксиды железа и марганца играют особо важную роль в циклических 
изменениях и переносе ртути в водных системах. Это происходит благодаря их 
большой площади поверхности и хорошей способности адсорбировать и 
соосаждать Hg, и повторно высвобождать ее после их растворения99. Многие 
исследователи нашли, что, среди прочих факторов, периодическое изменение 
редокс-потенциала железа и, в меньшей степени, марганца влияет на 
распространение и концентрацию растворенных и находящихся в виде частиц 
форм ртути213, 151, 47, 115, 274, 262, 127, 41. Bloom и др.41 сообщают, например, что 
подвижность MMHg в эстуариевых поверхностных отложениях была связана с 
окислительно-восстановительным циклом железа, тогда как подвижность Hg(II) 
контролировалась образованием полисульфидов или органических комплексов. 
Образование и растворение оксидов Fe и Mn в большой степени контролируется 
окислительно-восстановительными условиями и содержанием кислорода в воде 
и отложениях. В бескислородных условиях гидроксиды растворяются и 
высвобождают любую связанную ртуть126, 115,78, которая является, как думается, 
единственной причиной быстро наблюдаемого обогащения ртутью и метиловой 
ртутью (сезонно) бескислородной воды149, 74, 327. Сезонные и суточные 
колебания содержания метиловой ртути в поровой воде отложений 81, 119 могут 
также быть связаны с окислительно-восстановительными эффектами. Meili233 
отмечает, что гидроксиды образуют подвижные комплексы с органическим 
веществом и глинистыми минералами, которые могут далее увеличивать их 
способность к очистке от металлов. Образование и растворение гидроксидов и 
органических комплексов может влиять на метилирование, контролируя 
наличие неорганической ртути.   
          Отложения могут выступать как приемник и как вторичный источник 
ртути. Govelli и др.81 оценил, что в заливе Триест до 25% ртути может ежегодно 
высвобождаться из отложений и возвращаться в них на поверхности раздела – 
отложения/вода, и Stein и др.300 докладывали о химических и физических 
процессах определяющих распределение ртути между средами окружающей 
среды. Коэффициент распределения описывает равновесное распределение 
ртути между твердой и растворенной фазами. Коэффициенты распределения 
отложения-вода (Kd = мг адсорбированной ртути на кг осадка/мг растворенной 
ртути на литр) меняются очень широко как в пределах, так и между системами 
порядка 104 – 106 для Hg и 103- 105 для метиловой ртути150, 326, 302, 71, 205, 222, 41, 191. 
Явление адсорбции/десорбции и реакции осаждения, похоже, также влияют на 



биодоступность ртути177 и должны учитываться при оценке скоростей 
выработки метиловой ртути в природной окружающей среде35 .  
 
D. Влияние факторов окружающей среды на распределение ртути 
           
          Цикличность и распределение ртути между отложениями и водной фазой 
могут определяться физическими, химическими и биологическими факторами, 
и, следовательно, на них могут влиять такие параметры, как рН, температура, 
изменения окислительно-восстановительного потенциала, наличие питательных 
веществ и комплексообразующих агентов. При оценке должно рассматриваться 
влияние экологических факторов на метилирование ртути. Степень связывания 
метиловой ртути отложениями, например, зависит от свойств отложений, также 
как от рН и концентрации растворенного кислорода275, 182, 116. Несмотря на то, 
что доля растворенной ртути может иногда уменьшаться в бескислородных 
условиях в результате образования таких соединений, как H2S13, кислородные 
условия обычно способствуют поглощению ртути и метиловой ртути 
отложениями, тогда как бескислородные условия способствуют выходу 
ртути320, 272, 273.  Наблюдаемые эффекты, наиболее вероятно связаны с 
осаждением и растворением оксидов и гидроксидов Fe и Mn. Растворимость Hg 
и MMHg в бескислородных условиях может также быть увеличена за счет 
образования растворимых сульфидных комплексов273, 25. Кроме окислительно-
восстановительных эффектов, сезонные изменения в распределении Hg и 
MMHg могут также быть связаны с твердыми частицами в биоте149, 323, 70. 
          Выход метиловой ртути из отложений также увеличивается с увеличением 
температуры, добавлением питательных веществ339 и уменьшением рН238. Miller 
и Akagi238 сообщают, что изменение в рН от 7.0 до 5.0 удваивает выход 
метиловой ртути из отложений и Hintelmann и др.143 нашли, что связь MMHg с 
гумусовой и фульвокислотами уменьшается с уменьшением рН. Наблюдаемые 
изменения в распределении метиловой ртути между твердой и водной фазами в 
зависимости от рН могут частично быть ответственными за часто наблюдаемые 
увеличения концентрации Hg в рыбе из озер с низким рН199.  
          Присутствие органических и неорганических комплексообразующих 
агентов также влияет на распределение ртути. Образование растворимых 
гуминовых комплексов может значительно усилить растворимость и 
подвижность Hg в водных системах237, 275, 239, 234, 235, 270, 271, особенно выше рН 5, 
в то время как HgCl2 эффективно сорбируется при более низких значениях 
рН300. Ситуация в отложениях может быть сравнима с той, что происходит в 
почвах, где адсорбция ртути на гумусе преобладает в кислых условиях и ртуть 
предпочтительно сорбируется на минеральных частицах (оксиды железа и 
минералы глины) в нейтральной до щелочной области рН, благодаря 
образованию частиц более реактивных форм HgOH+ 52. Кажется, что высокие 
содержания хлоридов приводят к уменьшению количества ртути, связанной со 
взвешенными частицами и органическими коллоидами, наиболее вероятно, в 
результате конкуренции Cl- за места связывания. Наблюдалась увеличенная 
мобилизация ртути с увеличением солености как в модельных экспериментах275, 
так и в эстуариевой и морской средах72, 73, 195, 129. 
 
Е. Накопление в водной биоте 
 



          Ртуть, и особенно метиловая ртуть, эффективно поглощается водной 
биотой и были описаны факторы бионакопления порядка 104 до 107 332, 300. 
Накопление в пищевой цепи водных организмов поэтому может быть высоким 
даже при обычно очень низких концентрациях MMHg в окружающей среде. В 
то же время MMHg обычно составляет между 10 и 30 % от общей ртути в 
водной фазе, более чем 85 – 90 % ртути в рыбе представлено в MMHg форме128, 

39, 292. Иногда также обнаруживаются другие ртутьорганические соединения. 
Рыба, выловленная ниже по течению от места сброса сточных вод, содержащих 
фениловую ртуть, содержала как метиловую, так и этиловую ртуть12, и 
метантиол метиловой ртути (CH3HgSCH3) был найден в ракообразных12. 
Содержание ртути в водных организмах и процент MMHg, как правило, 
увеличиваются с увеличением длины и уровня пищевой цепи48, 233, 329, 226. 
Концентрации ртути в рыбе часто остаются высокими в течение многих лет 
после того, как ртуть перестала попадать в нее или загрязненные отложения 
были удалены со дна264, 187, 108, 293.      
          Определенные факторы, контролирующие накопление ртути в водной 
биоте, плохо понятны. Высокая тенденция MMHg к бионакоплению обычно 
объясняется ее высокой стабильностью и липидной растворимостью, а также ее 
высокой тенденцией присоединяться к –SH группам, связанным с протеинами. 
Однако, одно это не может отвечать за преобладание MMHg в мышечной ткани 
рыб217, 48, 233. MMHg может поглощаться рыбой главным образом через ее 
питание, в то время как прямое поглощение из воды имеет меньшее значение45, 

48, 233. Так, концентрация ртути в рыбе, главным образом, определяется на 
основе пищевой цепи, то есть, в фито- и бактериопланктоне217, 219, 329. 
Преобладание MMHg в рыбе, кажется, является результатом большей 
эффективности ее трофического переноса по сравнению с неорганической 
ртутью322, 219. На поглощение биотой оказывает влияние физико-химическая 
форма, в которой ртуть существует в воде. Незаряженные липофильные 
хлоридные комплексы (HgCl2 и CH3HgCl), кажется, являются более 
биодоступными217, 219,190, тогда как DMHg и Hg0 не биоаккумулируются243. Ряд 
других факторов таких, как температура, DOC, щелочность и, в частности, рН 
могут также оказывать влияние на бионакопление Hg так же, как на 
метилирование322, 48, 233, 329. Недавно был сделан обзор45, 48 по накоплению Hg в 
пищевой цепи водных организмов. 
 
III. МЕТИЛИРОВАНИЕ РТУТИ В ВОДНОЙ СРЕДЕ 
 
А. Общие аспекты 
 
          Метилирование неорганической ртути в водах и отложениях составляет 
ключевой шаг в преобразовании ртути в водных системах106 и имеет место как в 
изолированных от внешнего воздействия, так и подвергшихся ему средах74. 
Важно отметить что, так как имеют место, как процессы метилирования, так и 
деметилирования, концентрации MMHg в окружающей среде отражают скорее 
конечное метилирование, чем фактический показатель синтеза MMHg. Кажется, 
что смешанный эффект образования и распада MMHg приводит к состоянию 
равновесия с почти постоянным уровнем MMHg в отложениях23, 256, который 
редко превышает 1-1.5% от концентрации общей ртути (см. Раздел II.В.2), тогда 
как доля MMHg в рыбе и другой водной биоте может быть намного выше (см. 
Раздел II.Е). На основе изучений массовых балансов, оцененный уровень 



выработки MMHg в умерено пресных озерах в настоящее время меняется от 0.5 
до 5 г MMHg на кг в год328.  
          Метилирование имеет место преимущественно в отложениях и в меньшей 
степени в водном столбе251, 277, 55, 180, 343, но следует иметь в виду, что 
метилитрование в водном столбе является, возможно, более весомым, потому 
что объем воды, как правило, намного больше, чем объем приповерхностных 
отложений. Максимальный уровень метилирования обычно имеет место на 
окислительно-восстановительной границе, которая может изменяться посезонно 
и часто совпадает с границей раздела отложения - вода и уменьшается с 
увеличением глубины отложений279, 180, 227. В тропических системах корневые 
зоны плавающих водных макрофитов является далее важными местами 
метилирования231, 130.   

Влияние экологических факторов на образование и разложение MMHg 
исследовались в прошлом, главным образом, в аспекте влияния изменения 
экологических условий на концентрацию MMHg в отложениях, воде и водной 
биоте. В последние годы использование радиоактивных датчиков и  стабильных 
изотопов сделало возможным различать два противоположных процесса – 
образование и разложение MMHg, но необходимо иметь в виду, что уровни, 
измеренные после добавлений Hg, могут сильно отличаться от реальных 
уровней. Авторы122 дают обзор методов, которые типично используются для 
измерения концентраций MMHg и уровней метилирования/деметилирования в 
водных системах и их пределов.  

Метилирование ртути требует присутствия подходящей молекулы метил-
донора. В природной водной среде присутствует большое разнообразие молекул 
– потенциальных доноров, большинство из которых синтезируются 
биологически. Поскольку первоначально предполагалось, что метилирование 
ртути требует присутствия бактерий, сейчас известны оба, как 
микробиологически опосредованный, так и абиотический механизмы 
метилирования, хотя последний, думается, имеет не очень большую значимость. 
 
1. Биометилирование  

 
Биологическое метилирование неорганической ртути впервые 

наблюдалось в отложениях из водных объектов и озер и прибрежных вод в 
Швеции167, 165 и с тех пор исследовалось многими другими исследователями. 
Метилирование ртути организмами может быть энзиматическим и 
неэнзиматическим. Энзиматическое метилирование требует присутствия 
активно метаболизирующих организмов, в то время как неэнзиматическое 
метилирование требует только присутствия метилированных продуктов 
активного метаболизма. Подробный механизм для ртутного метилирования был 
впервые предложен Вудом и др.336 и Ланднером188. Вуд и др.336 предполагали, 
что метилкобаламин, производное витамина B12 (метилкорриноид), 
производимый многими организмами, вовлечен в микробиологическое 
метилирование ртути и что процесс вовлекает неэнзиматический переход 
метиловой группы метилкобаламина к иону ртути. ДэСимонэ и др.91 показали, 
что переход метиловой группы к Hg2+  является карбанионным (CH3

-) 
процессом. Несмотря на то, что в водной окружающей среде существует много 
молекул, являющихся потенциальными донорами метиловой группы, однако 
метилкобаламин является единственным природным метилирующим агентом, 
способным переносить метиловые группы в виде карбанионов276. Это делает 



метилкобаламин наряду с его широким распространением в анаэробных 
экосистемах и живущими организмами наиболее вероятным источником 
метилирования ртути в окружающей среде.  

Метаболически образованный метилкобаламин может самопроизвольно 
метилировать Hg2+ в водном растворе31, 154, но очень мало известно о биохимии 
образования MMHg в природной окружающей среде. Организмы, способные 
метилировать Hg найдены среди анаэробов, факультативных анаэробов и 
аэробов, но как принято думать, вероятность микробиологического 
метилирования более высока в анаэробных условиях и установлено, что 
сульфатредуцирующие бактерии являются основными метиляторами 
неорганической ртути в анаэробных отложениях66. Принято считать, что 
метилирование ртути происходит внутри бактерий переходом метиловой 
группы из донорной молекулы метилкорриноида, несмотря на то, что Parkman и 
др.258 считают, что метилирование является внеклеточным процессом, который 
усиливается действием бактериальных экзоферментов, которые также 
катализируют микробиологическое разложение органического вещества. Choi и 
Bartha60 показали, что метилкобаламин является донором метиловой группы 
при метилировании двухвалентной ртути LS штаммов Desulfovibrio 
desulfuricans. В пределах клетки, кажется, что ртутное метилирование является 
скорее процессом, катализируемым энзимами, чем самопроизвольной 
химической реакцией, со скоростью метилирования при рН 7 в 600 раз выше, 
чем трансметилирование свободным метилкобаламином62. Процесс 
чувствителен к кислороду с оптимальными условиями метилирования при 35оС 
и рН 6.5. Однако энзим, ответственный за перенос метиловых групп от 
метилкорриноида к Hg2+, все еще должен быть идентифицирован. Поскольку 
имеет место биологическое ртутное метилирование внутри микроорганизмов, 
клеточное поглощение ртути играет ключевую роль в процессе метилирования. 
Это подробно обсуждается в разделе III.B.1. 
 
2. Абиотическое метилирование  
 

Чисто химическое метилирование ртути также возможно, если 
присутствует подходящий донор метиловой группы. DeSimone90 показал, что 
растворимые в воде соединения метилкремния реагируют с Hg2+ с образованием 
MMHg. Органосилоксаны и другие кремний-связанные вещества также 
рассматриваются как возможные метилирующие агенты248, 249,321. Akagi и др1 
продемонстрировали фотохимически индуцированное алкилирование хлорида 
ртути с метанолом, этанолом, уксусной кислотой и пропионовой кислотой. 
Также было доложено, что канализационные сточные воды и промышленные 
сточные воды являются источниками метиловой группы в фотохимическом 
метилировании ртути. Hamasaki и др.136 обобщили существующие данные по 
фотохимическому метилированию.   

Wood337 считает, что ртутное метилирование может также иметь место 
как результат реакций метилирования между Hg и алкилированными свинцом и 
оловом, используемыми как добавки к бензину. Jewett и др.171 показали, что как 
триметил хлорид свинца так и триметил хлорид олова могут передавать 
метиловую группу Hg2+. Было найдено, что триметиловый свинец наиболее 
эффективный метилятор для Hg, и высокая концентрация MMHg в отложениях 
реки St. Clair объяснялась реакциями трансметилирования, вызванными 
эмиссией алкилового свинца23. Например, более недавние исследования 



метилирования ртути органическими соединениями свинца, олова и мышьяка 
были выполнены Ebinghaus и др96. 

Гумусовое вещество может быть другим значительным метилирующим 
агентом в окружающей среде331. Абиологическое образование MMHg 
гумусовыми соединениями было продемонстрировано, например, Nagase и 
др.246, 247. Способность к образованию MMHg обычно увеличивалась с 
повышением температуры и содержания ртут, но была низкой при температурах 
и рН, характерных для природной среды. Однако Falter и Wilken100 показали, 
что малые количества MMHg все-таки могут образовываться абиотически при 
значениях температуры и рН соответствующих природным. Более чем 400 пг 
MMHg, соответствующие около 0.05 % добавки 200Hg2+ образовалось в 
ацетоновом экстракте речных отложений в течение двух часов при температуре 
40оС между рН 3 и 7. При 35оС все еще может образовываться до 160 пг. 
Однако в самих речных отложениях метилирование обнаруживалось только при 
40оС с образованием MMHg от 50 до 100 пг (0.005 до 0.01 % добавки 200Hg2+). 

Так, метилирование ртути может быть биотическим и абиотическим или 
же может включать смешанные биотические и абиотические процессы, такие, 
как бактериологическое метилирование форм олова (IV) за которым следует 
абиотический переход метиловой группы к Hg. Относительная важность 
абиотического по сравнению с биотическим механизмом метилирования в 
природной водной окружающей среде пока еще не установлена, но существует 
общее представление, что метилирование ртути является преимущественно 
микробиологически опосредованным процессом, и Berman и Bartha30 
продемонстрировали, что в отложениях, не содержащих кислород, уровни 
MMHg являющиеся результатом химического метилирования были 
приблизительно на один порядок ниже тех, которые были образованы 
биохимическим метилированием ртути. Edinghaus и др.96 показали, что 
органические соединения Pb, Sn и As являются более эффективными 
метиляторами, чем биогенные метиловые доноры, такие, как метилкобаламин, 
но возможно он не является материалом, который находится в природной 
окружающей среде, потому что в естественных условиях ртутное 
метилирование является энзиматически катализируемым и происходит намного 
быстрее, чем трансметилирование свободным метилкобаламином62 .  

 
3. Продукты метилирования 

 
MMHg может образовываться из ионов ртути и многих двухвалентных 

соединений ртути344, также как из органических соединений ртути и 
металлической ртути168, 162, возможно через образование Hg2+. DMHg может 
быть синтезирована как из метиловой, так и из ионной ртути85, 86, 18, 102. Однако 
все еще существует значительная неопределенность относительно путей 
образования MMHg и DMHg. Filippeli и Baldi102 продемонстрировали, что 
MMHg является первоначальным продукт реакции между метилкобаламином и 
Hg2+, которая дальше превращается в DMHg. Реакция зависит от рН и 
температуры и скорости образования MMHg и DMHg имеют одинаковое 
значение при 20оС. Кажется, что низкие значения рН благоприятствуют 
образованию MMHg, в то время как образованию DMHg способствуют 
нейтральные и щелочные условия (рH>7)165, 23, 99. При рН меньше 5 DMHg 
становится термодинамически нестабильным и разлагается с образованием 
MMHg99, 106, что может быть одной из причин почему DMHg не определяется в 



пресных водах, где рН как правило ниже по сравнению с эстуариевыми и 
морскими системами. Mason и др.218 полагает, что DMHg образуется 
непосредственно из Hg(II), но быстро разлагается с образованием МMHg в 
пресных водах и следовательно, не накапливается на уровне, достаточном для 
его определения. В глубоких океанических водах, с другой стороны, 
стабильность DMHg могла бы быть усилена в условиях низкой освещенности, 
низкой температуры и высокого рН106, 221. Pongratz и  Heumann259, 260 также 
предложили, что DMHg может быть также первичным продуктом биогенного 
метилирования в океане, и кажется, что МMHg в глубине океана образуется 
разложением DMHg210, 212, 105, 106, 221, 223. Думается, что разложение DMHg 
является первоначально абиотическим106, тогда как разложение МMHg является 
предварительно биологически опосредованным (смотри ниже). Тот факт, что 
образование DMHg в океанической воде имеет место в средах, насыщенных 
кислородом218, 221, 75 говорит о том, что механизм образования DMHg отличается 
от того, который действует в пресной воде220, 221, 106.  

 
4. Деметилирование 

 
Биотическое и абиотическое разложение метилированных форм ртути 

является важным процессом, регулирующим содержание органической ртути в 
отложениях и воде. Думается, что разложение МMHg является 
преимущественно микробиологически опосредованной277. Известно множество 
бактериальных штаммов, способных к дeметилированию МMHg294, 295, 32, 277, 254, 

228, включая как аэробные так и анаэробные формы, но кажется, что 
деметилирование преимущественно завершается с помощью аэробных 
организмов (Раздел III.B.5). Бактериальное деметилирование было 
продемонстрировано как в отложениях32, 254, так и в водном столбе 
пресноводных озер335, 227. Также было описано разложение метиловой и 
фениловой ртути пресноводными водорослями24.  

Вероятно, деметилирование ртути преимущественно является 
восстановительным процессом111, 294, 295, 250. Общепринятый механизм 
микробиологического разложения MMHg включает разрыв связи углерод – 
ртуть органо-ртутным лиазоэнзимом, в результате чего образуется метан и Hg2+, 
далее за этим следует восстановление Hg2+ до Hg с помощью фермента 
редактазы ртути277, 309, 319. Синтез этих ферментов кодируется merB и merA 
генами в бактериях обладающих широким спектром устойчивости к ртути. 
Однако более поздние работы указывают, что mer детоксификация не является 
единственным путем микробиологического разложения. В то время как 
Oremland и др.254 нашли, что метан является единственным продуктом 
разложения MMHg в анаэробных эстуариевых отложениях, аэробное 
деметилирование в пресноводных отложениях и анаэробное деметилирование 
как в пресноводных так и в эстуариевых отложениях приводит к образованию 
двуокиси углерода включая наличие окислительного пути. Oremland и др.255 и 
Hines и др.141 впоследствии показали, что окислительное деметилирование  
является значительным как в загрязненных, так и незагрязненных речных 
отложениях и наиболее явно выражено на поверхности отложений. Изучение 
ингибиторов показывает, что как восстановители сульфата так и метан 
продуцирующие бактерии и возможно другие анаэробы принимают участие в 
окислительном деметилировании254, 255, 209. Авторы209 недавно предложили 
особые механизмы для окислительного деметилирования ртути сульфат 



редуцирующими бактериями и метанобразующие бактериями и предположили, 
что метанобразующие бактерии усиливают деградацию MMHg при ее 
концентрации, встречающейся на месте. Также в результате этого процесса 
образуется Hg2+, но не ясно восстанавливается ли Hg2+, полученная при  
окислительном деметилировании, последовательно до Hg0 как было 
продемонстрировано для mer-опосредованного пути227. Альтернативно, она 
могла быть еще раз прометилирована, связана соединениями серы и затем 
улетучиться в виде DMHg16. В настоящее время также не известно, который из 
вышеупомянутых путей (т.е. ртутьорганическая лиаза или окислительное 
деметилирование сульфатными восстановителями и/или метан 
продуцирующими бактериями) превалирует при специфических условиях 
окружающей среды. Однако относительная важность этих путей отражается на 
преобразовании ртути в природных системах, и таким образом, может, в 
конечном счете, определить время ее пребывания в отложениях.   

Кажется, что фотолитическое разложение является единственным 
значительным абиотическим механизмом разложения. DMHg в атмосфере 
фотолитически разлагается на Hg0 и углеводороды82. Фениловая ртуть и формы 
MMHg, связанные с серой (например, CH3HgS-) могут подвергаться достаточно 
быстрому фотолитическому распаду, но фотолиз иона метилртути и гидроксида 
метилртути представлялся незначительным благодаря их низким 
коэффициентам поглощения солнечного света 22.  

 Однако Suda и др.307 показали, что метиловая и этиловая ртуть 
подвергаются фотолизу под действием синглетного кислорода в морской воде, 
и недавние работы289 показывают, что MMHg фотолитически разлагается в 
поверхностных водах и что этот процесс является потенциально важной стадией 
в водном цикле ртути. Расчет массового баланса  показывает, что 
микробиологическое деметилирование не может быть доминирующим 
механизмом удаления для MMHg в эпилимнетических пресных водах. 
Моделирование50 подтвердило полученные данные289. Однако полностью 
влияние фотолиза на водный ртутный цикл все еще не ясно, потому что 
конечный продукт фотолиза метиловой ртути в природных водах все еще не 
идентифицирован. Более того, хотя фотолиз вносит вклад в деметилирование 
ртути в водной фазе, непохоже, чтобы он был значительным в более глубоких 
отложениях, где бактериальное деметилирование более важно343, 268.  

Способность микроорганизмов разрушать Hg может быть использована 
при очистке сточных вод138 и ртутьсодержащих жидких отходов16, 17. Авторы138 
показали, что >98% Hg присутствующей при концентрации 70 мг/л может быть 
удалено из бытовых сточных вод бактериальной обработкой. Однако, следует 
отметить, что очистные сооружения сами могут быть источником MMHg124, 57. 
На полях биовосстановления были предприняты попытки разработать методы 
сокращения количества MMHg в загрязненных водных экосистемах 
стимуляцией бактериального превращения MMHg и Hg2+ в менее вредную 
элементарную Hg184. Совсем недавно были в частности выращены трансгенные 
растения для того, чтобы выделить бактериальные mer гены281, 36. Такие 
растения показывают высокую устойчивость к неорганической ртути и ртуть 
органическим соединениям и могут в будущем быть использованы для 
разрушения метиловой ртути в загрязненных местах и для накопления Hg для 
последующего безопасного удаления.   

 
B. Факторы, влияющие на метилирование 



 
На синтез MMHg в водных системах оказывает влияние большое 

разнообразие факторов окружающей среды. Эффективность 
микробиологического метилирования ртути, главным образом, зависит от таких 
факторов, как микробиологическая активность и концентрация биодоступной 
ртути (в большей степени, чем совокупность общей ртути), на которую в свою 
очередь влияют такие параметры, как температура, рН, редокс потенциал и 
присутствие неорганических и органических комплексообразующих агентов. 
Значения концентрации общей ртути, как правило, не может быть использовано 
для предсказания концентрации MMHg174. В том случае, если нет простой 
зависимости, кажется, что усиленная скорость образования MMHg связана, в 
частности, с низким значением рН, низкой соленостью и присутствием 
органического вещества, способного к разложению в восстановительной 
окружающей среде. Главные известные факторы, способные повлиять на 
метилирование обсуждаются ниже; хотя это только теоретические выводы, так 
как они не могут рассматриваться независимо друг от друга и часто они 
взаимодействуют, образуя комплексную систему синергетических и 
противодействующих эффектов.  

 
1. Микробиология 

 
Микроорганизмы играют главную роль в водном циклическом 

преобразовании ртути и являются катализаторами во многих внутренних 
превращениях одних форм ртути в другие, таких как превращение Hg в 
метиловую и диметиловую ртуть и восстановление Hg2+ до Hg0 308, 277,290. 
Ртутные соединения сильно токсичны для пресноводных микроорганизмов, но 
известно, что многие бактерии обладают развитым механизмом устойчивости 19, 

145 и часто находят положительную корреляцию в отложениях между 
распределением ртутных компонентов и микроорганизмами 312, 53. Устойчивость 
бактерий к ртути является индуцированной и регулируется mer опероном19. 
Улетучивание ртути рассматривается как механизм детоксификации, тогда как 
метилирование ртути, по-видимому, является второстепенным процессом, а не 
механизмом детоксификации, как предполагалось раньше. 

Показано, что большое число организмов, включая строгие и 
факультативные анаэробы, также как аэробы метилируют ртуть в 
искусственных условиях 336, 179, 344-346, но точно не определено, ответственны ли 
эти бактерии за ртутное метилирование в природной водной окружающей 
среде. Несколько недавних исследований показали, что анаэробные сульфат 
редуцирующие бактерии (СРБ) являются главными метиляторами как в 
пресных, так и эстуариевых отложениях 66, 67, 29, 122, 123. Противоположно более 
раннему предположению 336, метаногенные бактерии, кажется, играют только 
небольшую роль в генерировании MMHg. Интересно, что те же самые бактерии, 
которые главным образом отвечают за образование метиловой ртути, по-
видимому, являются также посредниками при разложении MMHg 277. Как 
сульфатредуцирующие бактерии, так и метаногены являются важными 
деметиляторами в эстуариевых и пресноводных отложениях 254, 255 (сравни 
Раздел III.А.4). В чистых культурах, образование DMHg из MMHg также 
опосредовано сульфатредуцирующими бактериями 16, 18. Думается, что 
образование DMHg в океане является микробиологическим процессом259, 260, 223, 



но неизвестно, являются ли СРБ или другие организмы основными 
метиляторами220, 221, 106.  

Интенсивность метилирования ртути в отложениях часто значимо 
коррелировало с темпами восстановления сульфат – ионов61,177,178 или с 
распространением популяций СРБ92, 207, но не все СРБ способны метилировать 
ртуть. Многие исследования сосредоточены на популяциях Desulfovibrio 16, 60, 62, 
но недавно King и др.178 отметили, что СРБ могут использовать ацетат (т.е. 
члены семейства Desulfobacteriaceae), по-видимому, метилируют ртуть более 
эффективно, чем члены группы Desulfovibrio. Macalady и др.207 также 
обнаружили, что популяции Desulfobacter являются важными метиляторами в 
озерных отложениях и что они были более изобилующими, чем Desulfovibrio. 

Эффективность микробиологического образования MMHg, по-видимому, 
зависит, главным образом, от активности и структуры бактериального 
сообщества207, наличия ртути, наличия питательных веществ и избытка 
акцепторов электронов, таких как сульфат61. При низких концентрациях 
сульфат стимулирует как восстановление сульфатов, так и метилирование66, 123. 
Так в природных условиях добавление малых количеств сульфата может 
привести к усилению образования MMHg в пресноводной окружающей среде, 
когда количество сульфата ограничено123, 51. Несмотря на то, что концентрация 
сульфата <10мг/л (0.1 мМ), как правило, начинает становиться ограничивающей 
для деятельности сульфатредуцирующих бактерий155, 203, они могут оставаться 
активными даже при очень низкой концентрации сульфата (примерно 3 мг/л, 
0.03мМ), типично встречающейся в пресноводных системах, успешно 
конкурируя с метаногенами для обычных субстратов, то есть водородом и 
ацетатом203, 227. Compeau и Bartha66 доложили, что метилирующий потенциал 
СРБ самый высокий, когда количество сульфата ограничено и присутствуют 
другие органические субстраты, которые могут быть использованы вместо 
сульфата, что может быть связано с ингибирующим воздействием сульфида на 
метилирование ртути. При высокой концентрации сульфата накопление 
сульфида, образованного «сульфатным дыханием» бактерий, мешает 
метилированию ртути, тем самым лимитируя образование метиловой ртути15, 66, 

67, 335. Сульфидное ингибирование ранее приписывалось осаждению HgS, но 
сейчас, предполагается, что оно связано с заряженными Hg-S комплексами 
(сравни Раздел III.В.6). Gilmour и Henry122 предложили оптимальную область 
концентрации сульфата от 0.2 до 0.5 мМ SO4

2- для метилирования ртути 
сульфат редуцирующими бактериями в отложениях, выше которой 
метилирование замедляется, и ниже которой количество сульфатов становится 
недостаточным для метилирования и сульфат – восстановительных процессов. 
Для сравнения морская вода содержит примерно 28 мМ или 2.7 г/л SO4

2- 155, чем 
можно объяснить типично низкие уровни MMHg, встречающиеся в эстуариевой 
и морской окружающей среде (сравни Раздел III.В.7). Однако метилирование 
только частично ингибируется химией серы. Например, King177 наблюдал 
активное образование метиловой ртути в присутствии 30мМ сульфата и 
миллимолярных концентраций растворенного сульфида. Добавление аморфного 
гидроксида Fe(III) в отложения может ингибировать как восстановление 
сульфата, так и метаногенез204, возможно благодаря железоредуцирующим 
бактериям, сокращающим концентрации водорода и ацетата. Однако все еще 
необходимо определить, приведет ли это к снижению скорости метилирования 
ртути в отложениях, богатых Fe(III).   



Много исследователей отмечали, что в экспериментах по метилированию 
образование MMHg наибольшее в первые несколько дней или недель 
равновесия (в зависимости от исследования), после которых накопление, 
очевидно, прекращается, и в некоторых случаях концентрации MMHg падают, 
также некоторые исследования говорят о циклическом характере образования 
MMHg162,  295, 137, 253, 112, 153. Это пытаются объяснить тем, что причиной являются 
циклические изменения в поступлении бактериальных субстратов297, но 
изменения в бактериальной популяции могут являться более вероятным 
объяснением. Этапы жизни бактерий могут также воздействовать на 
видообразование и превращение ртути, но существующие данные кажутся 
противоречивыми. Ramamoorthy и др.266 установили, что растущие 
бактериальные клетки способствуют образованию Hg0, тогда как живые, но не 
растущие клетки вызывают деметилирование, и мертвые клетки приводят к 
образованию MMHg. Это, казалось бы, согласуется с Parkman и др.258, которые 
считают, что метилирование ртути является случайным процессом, который не 
требует присутствия живых бактериальных клеток. В отличие Ebinghaus и др.96 
наблюдали активное метилирование во время фазы экспоненциального роста 
бактерий, живущих в отложениях, тогда как деметилирование становилось 
доминирующим, когда популяция бактерий начинает отмирать, и авторы260 
сообщили об образовании преимущественно метилированных форм ртути в 
стационарный период роста бактерий.  

Авторы65 доложили, что концентрации MMHg достигают стабильного 
уровня после 8 – 12 дней выращивания бактерий, но повторное добавление Hg2+ 
приводило к синтезу MMHg с предыдущей скоростью. Однако, то, что процент 
ртути общей превращенной в MMHg значительно падал с увеличением уровня 
добавки было также установлено другими авторами28, 164, 197, 277. Chen и др.59 
наблюдали увеличение скоростей метилирования, когда добавки HgCl2 были 
меньше или равны 15.3мг/г (сухой вес), тогда как микробиологическая 
метилирующая деятельность, казалось, замедлялась при концентрациях, 
превышающих это значение. Отложения, содержащие высокие уровни ртути, 
также показали более высокие скорости деметилирования по сравнению с менее 
загрязненными отложениями122, 255. Результаты говорят о том, что высокие 
концентрации неорганической ртути могут подавлять образование MMHg или 
могут содействовать деметилированию. С другой стороны, в водных пробах 
наблюдалось увеличение специальных коэффициентов метилирования, которое 
было пропорционально больше, чем увеличение добавленной Hg2+, возможно, 
благодаря повышенной доступности ртути последующей за насыщением мест 
связывания343. Вышеизложенные результаты могут объяснить, почему 
соотношение между метиловой и общей ртутью в седиментах или водах часто 
обнаруживалось возраставшим с увеличением расстояния от источника 
загрязнения 305, 141. Очевидная циклическая природа процесса метилирования 
вместе с возможной обратно пропорциональной зависимостью чистого 
образования метиловой ртути от концентрации ртути общей может быть одной 
из причин, почему уровни MMHg в отложениях редко превышают пороговую 
величину 1%. 

Наличие питательных веществ является важным фактором контроля 
микробиологического метилирования ртути в водных системах169, 189, 339. 
Скорости метилирования и восстановления сульфата, поэтому, обычно, самые 
высокие в верхних слоях отложений, где микробиологическая активность и 
наличие питательного вещества самые высокие, а также на взвешенных 



частицах органического вещества169, 55, 180, 172, 53, 61, 125, 41, 141. Микробиологическое 
образование DMHg в океане также происходит при участии лабильного 
органического вещества223. Во многих исследованиях обнаружена 
положительная корреляция между содержанием органического вещества в 
отложениях и образованием MMHg55, 158, 61, 133, 256. Macalady и др.207 наблюдали 
корреляцию между структурой микробиологического сообщества и 
содержанием органического углерода и предположили, что отложения богатые 
органическим веществом поддерживают микробиологические сообщества с 
более высокой ртутьметилирующей активностью на единицу 
микробиологической биомассы. Благодаря обычно стимулирующему 
воздействию органического вещества на микробиологическую активность, 
скорости бактериального деметилирования могут также увеличиваться268, 256. 
Авторы268, 256 нашли, что конечный выход MMHg в богатых органическим 
веществом почвах, взятый из недавно затопленных водохранилищ, всегда выше 
по сравнению с глинистыми участками, но места с органическим веществом 
также отличаются высокими скоростями деметилирования.  

Создание новых гидроэлектрических водохранилищ и расширение озер 
значительно усиливает образование MMHg, ведущее к повышенным 
содержаниям ртути в рыбе, которые могут оставаться высокими в течение 
нескольких десятилетий244, 161, 45, 286. Kelly и др.175 нашли, что образование 
метиловой ртути увеличивалось почти в 40 раз после экспериментального 
затопления северных лесных водно-болотных угодий. Недавние данные241 
указывают, что концентрации растворенной MMHg в затопленной окружающей 
среде в среднем почти в четыре раза больше, чем в природных озерах. Есть 
мнение, что затопление растительности и почв высвобождает связанную 
неорганическую ртуть, так же как и большие количества органического 
вещества и питательных веществ, таким образом, стимулируя 
микробиологическую метилирующую активность261, 45. Далее этот эффект 
усиливается с превалированием анаэробных условий, но он может смягчаться 
образованием дополнительных мест связывания ртути, когда появляется 
избыток органических веществ161. Удивительно, что создание водохранилищ, 
кажется, не увеличивает скорости микробиологического деметилирования45.   

Доступность ртути для метилирующих бактерий, по-видимому, часто 
определяется концентрацией свободных Hg2+ ионов. Однако 
микробиологическое поглощение ртути вовлекает диффузионный перенос ртути 
через бактериальные мембраны, которые, как известно, имеют более высокую 
проницаемость для незаряженных молекул, чем для ионных частиц131, 132. 
Например, незаряженный HgCl2 может быстро диффундировать через липидные 
двойные слои, тогда как заряженные хлоридные комплексы HgOHCl и Hg(OH)2 
не проходят через мембраны в значимой степени при физиологических режимах 

131. Недавние исследования219, 20, 26, 340 показали, что биодоступность ртути 
определяется концентрацией нейтральных, растворенных комплексов ртути. 
HgCl2 может быть ключевым химическим веществом, определяющим 
поглощение неорганической ртути в воде, содержащей кислород243, в то время 
как незаряженные HgS0, бисульфид Hg(SH)2

0, или полисульфидные комплексы 
HgSn

0 могут быть важны для бактериального поглощения в воде, не содержащей 
кислород148, 26, 163. Авторы340 предположили, что могут быть другие механизмы 
поглощения, кроме пассивной диффузии, так как биодоступность снижается, но 
не ингибируется органическим комплексообразованием20.        



Другие факторы, которые могут влиять на микробиологическое 
метилирование ртути и/или деметилирование обсуждаются далее. Во многих 
случаях эти параметры, кажется, влияют на метилирование тем, что регулируют 
биодоступность неорганической ртути. Конечно, скорости образования MMHg 
в природных водных системах, по-видимому, зависят от большого спектра 
условий в окружающей среде, которые определяют, будет ли преобладать 
метилирование или деметилирование.   

 
2. Температура 

 
Часто отмечалось, что скорости ртутного метилироваания в водных 

системах достигают максимума во время летних периодов157, 55, 180, 53, 142, 326. 
Большинство исследований показало, что максимальная метилирующая 
активность встречается в середине или в конце лета, хотя авторы41 обнаружили 
ее острый пик ранней весной, за которым следовало медленное снижение в 
течение оставшихся месяцев года. Сезонные колебания в образовании MMHg и 
ее разложении обычно приписываются температурным эффектам, но возможно 
также связаны с сезонными изменениями в продуктивности/наличии 
питательных веществ и окислительно-восстановительными условиями 
(сравните с Разделом III.B.5).  

Наиболее вероятно, что температура оказывает влияние на 
метилирование как результат ее влияния на общую микробиологическую 
активность34. Авторы339 заметили, что высвобождение MMHg из отложений при 
4оС было только 50 – 70% от того, что наблюдалось при 20оС, предполагая, что 
в итоге образование MMHg может значительно уменьшаться зимой из-за низких 
скоростей роста и метаболической активности. Авторы55 сообщили, что 
оптимальная температура для микробиологического метилирования ртути в 
поверхностных речных отложениях была 35оС. Авторы180 нашли, что в то время 
как температура и анаэробные условия вместе являлись важными факторами, 
влияющими непосредственно на метилирование, одна температура вызывает 
только 30% изменений. Однако данные говорили о том, что усиленное 
образование MMHg в какой-то степени было скорее благодаря пониженному 
деметилированию, чем увеличению непосредственно скорости метилирования. 
Другие исследователи также нашли, что низкие температуры благоприятствуют 
деметилированию, тогда как высокие температуры благоприятствуют 
метилированию, приводя к сильному увеличению образования MMHg в летнее 
время года44, 269.  

Также было показано, что абиотическое метилирование гуминовыми 
веществами усиливается с ростом температуры (сравните с Разделом III.А.2), но 
оно, возможно, менее значительно по сравнению с биотическим 
метилированием. В отличие от полученных данных269, 44 Matilainen и др.299 
обнаружили, что самые высокие скорости как метилирования, так и 
деметилирования в поверхностных озерных отложениях совпадали с 
максимальными температурами. Подобным же образом, авторы228 обнаружили, 
что микробиологические скорости деметилирования в аэробных поверхностных 
водах небольших лесных озер (до 13.2% на градус) уменьшались с понижением 
температуры.  

Без сомнения, температура является важным фактором, влияющим как на 
метилирование, так и на деметилирование. Очевидно, что умеренно высокие 
температуры оказывают стимулирующий эффект на метилирование ртути, 



которое, наиболее вероятно, происходит благодаря усиленной 
микробиологической активности. Вместе с сезонными изменениями в уровнях 
кислорода и содержании/первичном образовании органического вещества 
температура, по-видимому, отвечает за повышенную скорость образования 
MMHg, обычно наблюдающуюся в летнее время года. Результаты для 
деметилирования ртути, до некоторой степени противоречивые. Большинство 
исследователей обнаружили, что деметилированию благоприятствуют более 
низкие температуры. Возможно, что с повышением температуры, скорость 
метилирования увеличивается быстрее, чем скорость деметилирования.  

 
3. рН  

Вопрос влияния рН на метилирование ртути привлек повышенное 
внимание за последние два десятилетия, особенно в связи с подкислением воды 
озер, вызванным атмосферными осадками. Многие исследователи отметили 
повышенные уровни ртути в рыбе из «кислых» озер 285, 2, 338, 199, 135, 296 и есть 
беспокойство, что низкие значения рН могут привести к увеличению 
производства и/или бионакоплению метиловой ртути. Результаты 
моделирования показывают, что наблюдаемая обратная корреляция между рН 
озерной воды и содержанием ртути в рыбе происходит вследствие сочетания 
обычно более высоких концентраций MMHg при низком рН и более низких 
биоконцентрационных факторах при высоком значении рН148. Однако 
существует много путей, когда изменения рН могут оказывать влияние на 
концентрации MMHg в водных системах и влияние рН на скорость 
метилирования не обязательно является непосредственным. Растворимость и 
подвижность Hg и MMHg зависит от рН, например, кислотные дожди/снег 
могут увеличить поступление ртути с водоразделов193. Более того, 
дополнительное количество сульфата может стимулировать образование 
MMHg123, 51. Кислый шахтный водоотлив, который, как правило, имеет высокое 
содержание сульфата, также связывают с повышенными концентрациями 
MMHg в воде озер306. 

Условия с низким значением рН обычно способствуют выходу тяжелых 
металлов из отложений и сыпучего вещества, но данные по распределению и 
подвижности ртути до некоторой степени противоречивы. Некоторые 
исследователи отмечают, что подвижность Hg выше в кислотной области рН23, 

94, но другие авторы156 обнаружили, что Hg не выщелачивается соляной 
кислотой из отложений и Schindler и др.287 сообщали, что подкисление озерной 
воды приводило к увеличению доли Hg, связанной с частицами, тем самым, 
уменьшая растворимость Hg в водном столбе. Было также найдено, что 
количество растворенной ртути в поровой воде отложений уменьшается с 
уменьшением рН267. Наличие данных по распределению MMHg между 
отложениями и водной фазой в зависимости от рН (сравните с Разделами II.С. и 
II.D.) и перенос MMHg в водоразделы настоятельно свидетельствует в пользу 
того, что растворимость MMHg повышается при низких значениях рН. Так, 
подкисление озерной воды, возможно, не приводит к высвобождению Hg2+ из 
органических отложений, но влияет на распределение MMHg.  

Несколько исследований показали, что улетучивание Hg0 может 
положительно коррелировать с рН озерной воды335, 148, 326, который может 
уменьшать концентрации Hg(II) в субстрате для метилирования в воде с 
высоким рН103. Модельные расчеты Хадсона и др.148 предсказали увеличение 
соотношения Hg0/Hg(II) и скорости выхода Hg0 с увеличением рН, тогда как 



низкие значения рН благоприятствуют метилированию через восстановление 
Hg(II). В соответствии с этим, авторы326 наблюдали увеличение Hg0 и 
соответствующее уменьшение MMHg с увеличением значений рН. Высокие 
значения рН также благоприятствуют образованию летучей DMHg (сравните с 
Разделом III.А.3). Нейтральные или слабощелочные условия, таким образом, 
могут сокращать концентрацию MMHg, тогда как вода с низкими значениями 
рН может содержать относительно большую долю MMHg. Это, казалось бы, 
согласуется со шведскими полевыми исследованиями, которые показали, что 
обработка озер известью для поднятия рН озерной воды может помочь снизить 
содержание ртути в рыбе10.  

Влияние рН на метилирование ртути было исследовано как в водной 
среде, так и в отложениях. Было найдено, что концентрации MMHg в озерной 
воде, как правило, увеличиваются с уменьшением рН343, 40, 240. Авторы343 
показали, что образование MMHg в озерной воде происходило в семь раз 
быстрее при низкой рН (4.5), чем при высокой рН (8.5), хотя в пробах, которые 
искусственно подкислялись, наблюдаемый эффект, возможно, частично 
наблюдался из-за сульфатной стимуляции. Уменьшение рН на аэробной 
границе раздела отложения – вода приводит к двойному – тройному 
увеличению в образовании MMHg. Авторы240 также докладывали, что 
уменьшение рН от 7.0 до 5.0 в озерной воде приводило к значительному 
увеличению скоростей метилирования. С другой стороны, было найдено, что в 
анаэробных отложениях чистое образование MMHg уменьшалось при низких 
значениях рН298, 113, 267, 299. Подкисление поверхностных озерных отложений 
всегда приводило к значительному снижению скорости ртутного 
метилирования. Авторы267 сообщают, что, очевидно, снижение ртутного 
метилирования с уменьшением рН связано со снижением содержания 
неорганической ртути в поровой воде отложений, которое может происходить 
благодаря увеличению адсорбции на частицах при низком рН. Было также 
найдено, что аэробное метилирование в поверхностных отложениях 
уменьшается с уменьшением рН воды229.  

Скорости деметилирования также чувствительны к рН. Авторы229 
наблюдали уменьшение анаэробного деметилирования в поверхностных 
отложениях с уменьшением рН и сделали предположение, что высокие 
концентрации метиловой ртути, найденные в бескислородном придонном 
водном слое расслоенных озер с низким значением рН могут быть связаны 
скорее с уменьшением деметилирования, чем с усилением метилирования. 
Другие исследователи также обнаружили уменьшение деметилирующей 
активности при низких значениях рН, но в общем, было найдено, что скорости 
деметилирования как в отложениях, так и в воде озер намного меньше 
подвержены влиянию рН, чем скорости метилирования267, 343, 299, указывая на то, 
что изменения, наблюдаемые при конечном образовании MMHg происходят в 
большой степени благодаря влиянию рН скорее на метилирование, чем на 
деметилирование. Однако результаты исследователей267, 299 показывают, что 
деметилирование в отложениях может стать более важным при низких 
значениях рН. Stefan и др.299 заметили небольшие изменения в деметилировании 
в пределах области рН от 8.0 до 4.5, но метилирование резко уменьшалось с 
уменьшением рН, приводя к существенному увеличению относительной 
значимости деметилирования по отношению к метилированию в кислых 
условиях. Это также может объяснять, почему Ramlal и др.267 не наблюдали 
метилирования ниже рН 5.0.  



Одним из способов, с помощью которого рН мог бы влиять на 
метилирование, может быть уменьшение микробиологической активности в 
кислых условиях, вызывая соответствующее уменьшение скоростей 
бактериального метилирования. Однако в опубликованной научной литературе 
говорится, что микробиологическая активность в озерах не уменьшается после 
подкисления. Авторы113, 173 докладывали, что подкисление не влияет на общую 
микробиологическую активность (образование CO2 + CH4) в отложениях и 
Miskimmin и др.173 установили, что скорости микробиологического дыхания 
только в очень малой степени были чувствительны к образованию MMHg в 
озерной воде и к изменениях рН между рН 5 и 7. Однако существуют указания, 
что активность сульфатредуцирующих бактерий может значительно снижаться 
в кислой области рН68 и Furutani и др.113 наблюдали уменьшение 
восстановления сульфата при низком рН, что происходило независимо от общей 
микробиологической активности. Может также быть, что рН оказывает влияние 
на распределение популяции в отложениях на метилирующие и 
деметилирующие бактерии, так что процесс деметилирования доминирует при 
низких значениях рН. Это согласуется с результатами, полученными 
авторами267, 299 и могло бы заслуживать дальнейшего исследования. Также 
возможно, что рН влияет на клеточное поглощение ртути, но Gutknecht132 
обнаружил, что диффузия Hg2+ через двойной липидный слой мембран зависела 
только от концентрации Cl- и не зависела от рН.  

Суммируя данные, можно сказать, что, очевидно, кислотные условия, как 
правило, благоприятствуют метилированию ртути в озерной воде, в отложениях 
и на границе их раздела, тогда как метилирование в бескислородных 
отложениях уменьшается, возможно, из-за повышенной деметилирующей 
активности при низких значениях рН. Подкисление озерной воды, таким 
образом, может привести к усиленному метилированию в водной фазе, но не 
похоже, чтобы это существенно влияло на метилирование в более глубоких 
отложениях. Наблюдаемые различия по влиянию рН на ртутное метилирование 
в воде и отложениях может быть связано с различиями в окислительно-
восстановительных условиях: в то время как отложения, как правило, изучались 
в бескислородных условиях и пробы воды, возможно, были окислены до 
некоторой степени. 

Не ясно, является ли стимулирование метилирования прямым 
воздействием низкого значения рН или связано ли это с другими факторами, на 
которые влияет рН, такими как испарение летучих форм ртути с водной 
поверхности или изменения в растворимости и распределении ртути. Winfrey и 
Rudd335 выдвинули гипотезу, что, вероятно, уменьшение мест связывания 
растворенного органического углерода при низких значениях рН в результате 
протонирования функциональных групп может стимулировать метилирование, 
способствуя связыванию ртути непосредственно на микробных клетках. 
Повышенную концентрацию MMHg в водной фазе при низких значениях рН 
также, вероятно, частично приписывают повышенной десорбции MMHg с 
поверхности отложений (Miller и Akagi238, Hintelmann и др.143) и, таким образом, 
это не обязательно отражает повышенное метилирование. 

Следует вкратце отметить, что абиотическое метилирование Hg 
органическими веществами также зависит от рН, но данные до некоторой 
степени противоречивы (Nagase и др. 246, 247; Varshal и др.315; Falter и Wilken100). 
Nagase и др.246 сообщают, что образование MMHg в фульвокислотном растворе 
сильно повышается при рН 4 и снижается при повышении рН, тогда как, 



например, Varshal и др.315 нашли, что образование MMHg увеличивалось с 
повышением рН. В то время как относительная важность абиотического 
механизма в метилировании ртути в природных условиях все еще не ясна, 
принято думать, что она не высока. 
 
4. Органические вещества  

 
Роль органического вещества в метилировании ртути до конца не 

понятна. Скорость преобразования неорганической ртути в MMHg обычно 
намного выше, когда отложения содержат органические вещества и может быть 
очень высокой в или около очистных сооружений (Jernelöv;168 Jackson 158). 
Наблюдаемое увеличение концентраци MMHg в воде, отложениях, тканях рыбы 
с увеличением уровня органического углерода (Olson and Cooper252; Furutani и 
Rudd112; Wright и Hamilton339; Lee и Hultberg193; Fjeld и Rognerud 107) как правило 
приписывается стимулирующему действию органических питательных веществ 
на микробиологическую метилирующую деятельность (сравни с Разделом 
III.B.1), но в некоторых случаях перенос комплексов (метиловая) ртуть – РОУ 
(растворенный органический углерод) в поверхностные воды с поверхностным 
стоком (Раздел II.C), похоже, является дополнительным фактором. Прямое 
абиотическое метилирование гумусовыми и фульвокислотами, как правило, 
считается менее важным (сравни с Разделом III.A.2), хотя возможно, что его 
влияние усиливается в озерах, богатых органическим веществом. Однако, 
данные Porvari и Verta 261 указывают, что несмотря на то, что гумусовые 
вещества, главным образом, отвечают за транспорт MMHg сами они не 
являются активно метилирующими агентами. До настоящего времени не ясно, 
до какой степени абиотическое метилирование вносит вклад в образование 
MMHg в отложениях и озерной воде, богатых органическими соединениями.  

Многие исследователи отмечали пониженное метилирование при 
высокой концентрации органического вещества, и несколько исследований 
показали, что РОУ (растворенный органический углерод) может оказывать 
смягчающий эффект на образование и/или бионакопление MMHg в природных 
водах (Grieb и др.128; Jackson161; Miskimmin и др.240; Driscoll и др.93; Watras и 
др.326; Barkay и др.20). Miskimmin 239 показал, что природные уровни РОУ не 
оказывали влияния на образование MMHg в отложениях, хотя они усиливали 
растворимость MMHg в воде. Однако, Miskimmin и др.240 показал, что 
производство MMHg в озерной воде сокращается при высоких концентрациях 
РОУ, предположительно, в результате комплексообразования неорганической 
ртути с органическим веществом. Снижение рН от 7.0 до 5.0 значительно 
повышает скорости метилирования как при низких, так и при высоких 
концентрациях РОУ (от 500 до 2600 µM), возможно из-за соревнования H+ с 
Hg2+ за отрицательно заряженные места связывания и повышенной 
биодоступности Hg2+. Barkay и др.20 показали, что РОУ влияет на скорость 
синтеза MMHg снижением доступности субстрата Hg2+ для метилирующих 
бактерий. Точная природа Hg-РОУ взаимодействия остается неизвестной, 
однако, снижение биодоступности Hg было более явно в нейтральных (pH 7) 
чем в кислых (pH 5) условиях, что хорошо согласуется с исследованием 
Miskimmin и др.240. Доступность Hg для реакций метилирования также может 
быть снижена комплексообразованием с серными лигандами (ср. с разделом 
III.B.6). Разложение органического вещества в водной среде приводит к 
образованию низкомолекулярных соединений серы (Cutter и Krahforst 88), 



которые потенциально могут образовывать комплексы с Hg2+. С другой 
стороны, повышенное потребление кислорода во время разложения 
органического вещества постепенно приводит к более бескислородным 
условиям на границе раздела отложения/вода, которые могут привести к 
возрастанию подвижности и потенциальному метилированию неорганической 
Hg (Gagnon и др.115 Cossa and Gobeil78 ). РОУ также значительно повышает 
растворимость HgS (Ravichandran и др.270) и может замедлять осаждение и 
агрегацию HgS даже при низких концентрациях (Ravichandran и др.271 ).  

Гуминовые вещества способны восстанавливать Hg2+ до Hg0 в водных 
системах (например, Miller237 ), что может привести не только к сокращению 
доступности Hg2+ для метилирования, но, потенциально, к снижению общего 
содержания ртути. Allard и Arsenie4 показали, что образование Hg0 наиболее 
продуктивно в анаэробных системах в отсутствии хлоридов при рН около 4.5, 
но оно значительно уменьшается в присутствие конкурирующих ионов. В 
отличии от данных полученных Miskimmin и др.240; Watras и др.326 наблюдал 
увеличение доли MMHg в воде озера Висконсин с увеличением уровня РОУ, 
особенно при концентрации РОУ >5 mg l -1 , тогда как доля Hg0 уменьшалась. 
Это находится в соответствии с модельными расчетами, сделанными Hudson и 
др.,148 которые предсказывают, что, поскольку содержание РОУ увеличивается, 
то доля восстанавливающейся Hg(II) снижается, в то время как доля 
метилированной ртути возрастает. Однако, относительная важность 
улетучивания Hg0 повышается в озерах, богатых гуминовыми веществами, 
несмотря на наблюдающееся уменьшение доли Hg0. Watras и др.328 высказали 
предположение, что условия с повышенным содержанием РОУ 
благоприятствуют либо метилированию (при низких pH) либо улетучиванию 
(при высоких рН), тогда как условия с низким pH и низким уровнем РОУ 
благоприятствуют процессам осаждения. 

Роль гуминовых веществ в метилировании ртути остается неясной. 
Кажется, с одной стороны, что органический углерод может повышать 
метилирование стимулируя деятельность гетеротрофных микроорганизмов, или 
через прямое абиотическое метилирование ртути гуминовыми или 
фульвокислотами. С другой стороны, метилирование ртути может замедляться 
при высокой концентрации РОУ благодаря усилению комплексообразования 
ртути с органическими лигандами, снижая ртутную биодоступность для 
бастерий, особенно в нейтральной области рН. Наблюдаемые различия могут 
частично отражать различные механизмы метилирования. Былообнаружено, что 
анаэробное метилирование усиливается при повышении концентрации 
органического вещества, предположительно, благодаря стимулированию 
микробного роста, тогда как было замечено, что аэробное метилирование 
быстро подавляется в присутствии высоких содержаний органического 
вещества и, повидимому, не является микробиологически опосредованным. (ср. 
Раздел III.B.5). 
 
5. Окислительно-восстановительные условия 
 

Ртутное метилирование встречается как в аэробных, так и в анаэробных 
природных средах. Ранние работы, основанные на исследованиях чистых 
культур, показали, что метилирование проходило быстрее в аэробных условиях 
(Bisogni и Lawrence34; Hamdy и Noyes137; Ramamoorthy и др.266), но в природной 
окружающей среде скорости метилирования самые высокие в отложениях и 



водах, не содержащих кислород, и сейчас общепринятым является то, что 
метилирование ртути имеет место, главным образом в анаэробных условиях 
(Olson и Cooper252; Compeau и Bartha65; Callister и Winfrey55; Craig и Moreton87; 
Jackson159; Rudd и др.279; Matilainen и др.229). Очевидно, скорости 
метилирования, также как и устойчивость MMHg в отложениях, более высокие 
в анаэробных условиях (например, Olson и Cooper252; Compeau и Bartha65), тогда 
как скорости метилирования становятся низкими в аэробных условиях, 
возможно, из-за снижения активности анаэробных сульфатредуцирующих 
бактерий. Например, Compeau и Bartha65 нашли, что метилированию ртути в 
эстуариевых отложениях способствовало низкое значение Eh (-220 mV), и 
Callister и Winfrey 55 докладывали о том, что насыщение кислородом отложений 
подавляет микробиологическую метилирующую активность. Regnell и Tunlid272 
использовали HgCl2, помеченный радиоактивным изотопом в модели водных 
систем, чтобы показать, что ртутное метилирование в пресноводных 
отложениях и водах значительно выше в анаэробных условиях, чем в аэробных. 
Концентрации MMHg, которая была получена в анаэробных условиях в пробах 
воды и отложений, взятых из озера, загрязненного ртутью, были на порядок 
выше, чем у MMHg, полученной в аэробных условиях (Regnell и др.273);  
очевидно, как образование, так и устойчивость MMHg повышаются в 
анаэробных условиях.  

С другой стороны, очевидно, разложению MMHg обычно 
благоприятствуют аэробные условия. Несмотря на то, что некоторые 
исследователи нашли, что скорости деметилирования в пресноводных 
отложениях были одинаковыми в аэробных и анаэробных условиях (Billen и 
др.32; Matilainen и др.229), большинство исследований показало, что разложение 
MMHg происходит быстрее в аэробных условиях при высоком значении Eh 
(Olson и Cooper252; Compeau и Bartha65; Ramlal и др.268; Oremland и др.254; 
Ebinghaus и др.96 ). Oremland и др.254 нашли, что деметилирование в эстуариевых 
отложениях было более быстрым и экстенсивным в аэробных условиях, но 
анаэробные сульфаредукторы также являлись важными деметиляторами, что 
свидетельствовало о том, что пути разложения многочисленны (cр. Раздел 
III.A.4).  

Также возможно, что различные механизмы отвечают за ртутное 
метилирование в аэробных и анаэробных условиях. Было найдено, что 
анаэробное метилирование усиливается высокими концентрациями 
органического вещества, предположительно, благодаря стимулированному 
микробного роста (Olson и Cooper252; Compeau и Bartha 65). С другой стороны, 
часто наблюдается, что аэробное метилирование подавляется высокими 
концентрациями органического вещества и взвешенными частицами и, 
вероятно, не является микробиологически опосредованным (Matilainen и др.229; 
Matilainen227; Matilainen и Verta 228). Matilainen 227 нашел, например, что 
аэробное метилирование было абиотическим и подавлялось гуминовыми 
соединениями и взвешенными частицами, тогда как метилирование в 
анаэробном гиполимниуме было микробным. Matilainen и др.229 докладывали, 
что аэробное метилирование поверхностных озерных отложений, богатых 
органическими веществами было абиотическим и слабо сравнимым с 
анаэробным метилированием, но усиливающимся по мере увеличения 
содержания минеральных веществ в отложениях. Аэробное метилирование и 
соотношение метилирование/деметилирование положительно коррелировало с 
содержанием Fe и Mn в отложениях. Авторы полагают, что отложения с 



высоким содержанием металлов могут иметь больше биодоступной ртути, 
объясняя это взаимодействием этих металлов с серой, что, очевидно, 
согласовывается с более поздними результатами Gagnon и других114, которые 
нашли, что, вероятно, высокие концентрации растворенного железа в поровой 
воде отложений ограничивают количество растворенного H2S, который, 
потенциально, может мешать процессу метилирования. Нельзя также 
исключить возможный каталитический эффект железа на ртуть. Lee и др.192 
показали, что ртутное метилирование в озерных водах в присутствии 
фульвокислоты повышалось с добавлением ионов металлов, и особенно, железа.  

В большинстве водных отложений только несколько верхних 
миллиметров являются аэробными, тогда как остальные отложения находятся в 
анаэробном состоянии. Концентрации MMHg обычно самые высокие в 
умеренно анаэробных поверхностных отложениях и быстро снижаются по мере 
увеличения глубины отложений (Korthals и Winfrey180; Bubb и др.53; Hintelmann 
и Wilken142; Bloom и др.41; Hines и др.141). В поровых водах отложений 
концентрации метиловой ртути были очень низкими в кислородной зоне, но 
были высокими в бескислородных слоях (Gagnon и др.114). Bubb и др.53 
полагают, что подповерхностный максимум метилирующей деятельности сразу 
ниже поверхности раздела отложения/вода вызван усиленным образованием 
MMHg в умеренно анаэробных условиях, тогда как бактериальное разрушение 
MMHg доминирует в кислородсодержащих поверхностных зонах, и в более 
глубоких слоях отложений, где условия являются сильно восстановительными, 
сульфид ограничивает доступность ртути для метилирования (ср. Раздел 
III.B.6). На концентрации MMHg в отложениях также влияют окислительно-
восстановительные превращения оксидов железа и марганца, что частично 
контролирует концентрации растворенной Hg в поровых водах отложений 
(Gobeil и Cossa126; Gagnon и др.115), тем самым влияя на Hg биодоступность. 
Было найдено, что в кислородсодержащих слоях морских отложений, ртуть 
первоначально была связана заново образованными частицами органического 
вещества и гидроксидами Fe и/или Mn, которые ограничивали концентрации 
растворенной ртути (Gagnon и др.115). Однако высокие концентрации 
растворенной ртути наблюдались на окислительно-восстановительной границе 
благодаря накоплению и последующему растворению гидроксидов (Gagnon и 
др.115). Similarly, Gobeil и Cossa126 обнаружили, что концентрации растворенных 
Hg и Fe возрастали ниже 2 см от поверхности раздела отложения/вода. 

В водном столбе образование MMHg (и DMHg) связано с зонами низкой 
концентрации кислорода (например, Bloom и др. 40; Hurley и др.149; Verta и 
Matilainen316; Mason и Fitzgerald211,212; Mason и др.214), поскольку уровни 
типично низкие в аэробной зоне, как в пресноводных озерах (Bloom и др.40;  
Cossa и др.74; Watras and Bloom323), так и в океанических водах (например, 
Mason и Fitzgerald210, 211). В стратифицированных озерах и дельтах 
концентрации MMHg обычно самые высокие в пограничном 
кослородном/бескислородном слое и в бескислородных водных слоях (Bloom и 
др.40 Mason и др. 213; Cossa и др.74; Parkman и др.258; Verta и др.317; Watras и 
Bloom323; Watras и др.324; Matilainen 227). Высокие концентрации MMHg на 
кислородно/бескислородной границе не обязательно отражает образование 
MMHg в природных условиях, но могли бы быть результатом накопления 
осажденных твердых частиц. Например, Matilainen 227 обнаружил, что 
концентрации MMHg были повышенны в богатом частицами 
кислородно/безкислородном пограничном слое, несмотря на низкие скорости 



метилирования (<0.1% на градус), очевидно, в результате осаждения MMHg, 
связанной частицами, из эпилимниона. Низкие общие скорости метилирования 
объяснялись связыванием Hg с частицами и деметилированием 
гетеротрофными бактериями. Cossa и др.74 также наблюдали максимальное 
количество MMHg, связанной с частицами в верхней области градиента 
окислительно-восстановительного потенциала. Результаты говорят о том, что 
метилирование происходит, главным образом, в области с низким содержанием 
кислорода, но на концентрацию и распространение метиловой ртути оказывают 
сильное влияние окислительно-восстановительные превращения Fe и Mn на 
кислородной/бескислородной границе. 

Сезонные изменения концентраций MMHg также сильно связаны с 
изменениями окислительно-восстановительного состояния. Уровни MMHg в 
гиполимнетических водах сезонно стратифицированных озер и водохранилищ, 
обычно, повышаются во время летней стратификаци и снижаются во время 
обратного процесса (Bloom и Effler38; Bloom и др.40; Watras и Bloom323; Watras и 
др.324; Driscoll и др.93; Regnell и др.274; Canavan и др.56). Подобные тенденции 
наблюдаются в поверхностных отложениях (Korthals и Winfrey180). Усиленное 
разложение органического вещества и первичное образование во время летних 
месяцев делают отложения и гиполимнетические воды постепенно более 
бескислородными, которые вместе с обычно повышенными температурами, 
кажется, оказывают стимулирующее влияние на бактериальную метилирующую 
деятельность. Гиполимнетическое обогащение метиловой и элементарной 
ртутью (сезонно) бескислородных озерных вод может происходить благодаря 
redox – контролируемому выходу Hg из донных отложений и осаждающихся 
частиц (Hurley и др.149,151; Mason и др.224). Однако Meili233 показал, что 
накопление MMHg в бескислородных водах может происходить скорее из-за 
подавления деметилирования, чем из-за усиления метилирования. Пассивное 
поглощение нейтральных комплексов Hg(SH)2

0 и HgS0 метилирующими 
бактериями может быть еще одной причиной усиления ртутного метилирования 
в безкислородных водах (Hudson и др.148; Benoit и др.26). Можно ожидать, что 
деметилирующие процессы доминируют, когда гиполимнетические воды 
реаэрируются во время реверсного процесса в озере. Обобщая 
вышеизложенное, ясно, что анаэробные условия благоприятствует 
микробиологически опосредованному метилированию, в то время как аэробные 
условия благоприятствуют деметилированию. С другой стороны, очевидно, что 
абиотическое метилирование является аэробным процессом. Окислительно-
восстановительное состояние отложений влияет на распределение ртути между 
отложениями и водной фазой. Другие факторы окружающей среды могут в 
значительной степени взаимодействовать с окислительно-восстановительными 
факторами, особенно с такими, как рН и наличие органического вещества. 
 
6. Сульфиды 
 

Сероводород играет важную роль в химии анаэробных отложений, где он 
образуется в результате бактериальной сульфатной реакции. Типично, условия с 
высоким содержанием сульфида возникают в бескислородных, богатых 
органическим веществом отложениях с высоким содержанием сульфата, но 
могут также иметь место в поверхностных водах в результате сброса 
промышленных или бытовых сточных вод. Ранние исследования говорят, что 
высокие концентрации сульфида, по всей видимости, замедляют образование 



MMHg в почвах, отложениях и бактериальных культурах (Fagerström и 
Jernelöv98; Bisogni и Lawrence34; Yamada и Tonomura346; Jacobs и Keeney162; Talmi 
и Mesmer 311), и значительное восстановление MMHg в рыбе было достигнуто в 
аквариумных экспериментах добавлением сульфидов в виде S2- , FeS или FeS2 
(Jernelöv и Åséll170). Обратно пропорциональная зависимость между 
концентрацией растворенного сульфида и образованием или концентрацией 
метиловой ртути в отложениях или поровых водах отложений также было 
отмечено во многих недавних исследованиях (например, Craig и Moreton85; 
Compeau и Bartha64,67; Winfrey и Rudd335; Gilmour и др.125; Benoit и др.25, 26). Craig 
and Moreton85 нашли, что концентрации MMHg в отложениях были 
первоначально в прямопропорциональной зависимости от концентраций 
сульфида, но резко уменьшались, когда концентрация сульфида превышала 
примерно 1.8 мг/г, и Berman и Bartha29 наблюдали, что Hg, добавленная в 
отложения, содержащие 7.06 мг/г (сухой вес) неустойчивой кислоты и 1.98 мг/г 
(сухой вес) свободного сульфида, быстро становилась недоступной для 
метилирования, тогда как количество метиловой ртути увеличивалось, когда 
отложения разбавляли с контрольными отложениями с низким содержанием 
сульфидов, или когда количество сульфида в отложениях несколько 
уменьшалось.  

Присутствие сульфида, несомненно, снижает доступность Hg2+ для 
метилирования. Однако, несмотря на то, что образование метиловой ртути 
сильно снижается при высоких концентрациях сульфида, обычно оно 
ингибируется не полностью. Furutani и Rudd112 нашли, что 203Hg2+ активно 
метилировалась в анаэробных отложениях, даже в присутствии примерно 30 
мкг/г связанного сульфида (сухой вес, в виде аморфного FeS), например. Более 
того, иногда находят, что уровни метиловой ртути в отложениях повышаются с 
увеличением концентрации сульфида (Hintelmann и Wilken142), и в 
стратифицированнных озерах и дельтах часто находят высокие концентрации 
MMHg в сульфидном пограничном слое (Bloom и др.40; Mason и др.213; Parkman 
и др.258; Verta и др.317; Watras и др.324; Matilainen227).  

В присутствии сульфида, Hg образует нерастворимый HgS (сравни 
Раздел II.A). В нескольких ранних отчетах было указано, что ртуть в HgS не 
является легко доступной для метилирования в анаэробных условиях 
(Fagerström и Jernelöv98; Gillespie121; Yamada и Tonomura344-346). В аэробных 
условиях сульфид может окисляться до сульфата, что приводит к повышению 
растворимости и большей доступности иона Hg2+ (Fagerström и Jernelöv98; 
Jensen и Jernelöv166), но скорости аэробного метилирования на несколько 
порядков ниже, по сравнению с анаэробными условиями (Fagerström и 
Jernelöv98; Gillespie и Scott120; Jacobs и Keeney162). Тем не менее, воздействие 
аэробных условий на загрязненные отложения может привести к 
ремобилизации и последующему метилированию Hg (Berman и Bartha 29). 

Это общее предположение, что ингибирующее воздействие сульфида на 
метилирование ртути является результатом снижения растворимости и 
биодоступности Hg 2+ из-за осаждения HgS (например, Craig и Bartlett84; Gavis и 
Fergusson118; Blum и Bartha43; Compeau и Bartha64,67; Winfrey и Rudd335; Gilmour и 
Henry122). Однако, концентрации легко растворимого Hg(II) в поровой воде 
сульфидных отложений (Gagnon и др.115; Benoit и др.25; Bloom и др.41) 
указывают, что растворимость Hg на самом деле повышается в присутствии 
избытка сульфидных комплексов. Более того, недостаток связи между 
концентрациями растворенной Hg(II) в поровой воде и образованием MMHg 



свидетельствует, что Hg2+ может не быть основной формой, которая 
метилируется (Benoit и др.25). Работа Benoit и др.25-27 показывает, что сульфид 
влияет на биодоступность Hg тем, что он контролирует ее видообразование. 
Benoit и др.26 показали, что биодоступность ртути в отложениях определяется  
концентрацией нейтральных растворимых ртутных комплексов, таких, как HgS0 
, которые могут быстро диффундировать через мембраны клеток бактерий. В 
сульфидных условиях, с другой стороны, Hg метилирование тормозится из-за 
образования заряженных дисульфидных комплексов, которые, похоже, менее 
биодоступны (Benoit и др.27). Образование полисульфидов (Paquette and Helz257; 
Jay и др.163) и комплексных соединений с органическим веществом могут 
вносить вклад в растворимость Hg в сульфидной среде. Barkay и др.20 показали, 
что комплексообразование растворенного органического углерода снижает 
доступность Hg для бактерий, но влияние образования полисульфида на 
ртутное метилирование не ясно. Jay и др.163 предположили, что, несмотря на то, 
что образование заряженных полисульфидных частиц может уменьшать 
концентрацию биодоступного HgS0, биодоступность, потенциально, могла бы 
быть увеличена благодаря образованию небольших концентраций других 
липид-растворимых незаряженных частиц, таких как HgS5  

Ряд исследований показали, что в присутствии высоких концентраций 
сульфида MMHg может превращаться в летучую DMHg (Craig и Bartlett84; Craig 
и Moreton86; Baldi и др.16,18). Craig и Bartlett84 предположили, что реакция 
протекает через промежуточную стадию образования неустойчивого 
ртутьорганического сульфида, (CH3Hg)2S, который разлагается на DMHg и HgS. 
Образующаяся летучая гидрофобная DMHg может диффундировать через 
водный столб и улетучиваться в атмосферу, потенциально приводя к 
значительному сокращению содержания органической ртути в отложениях 
(Craig83; Craig и Moreton85). Craig и Moreton86 продемонстрировали выделение 
DMHg из отложений, содержащих природный не возобновляемый уровень 
метиловой ртути при воздействии на нее сульфида. Baldi и др.18 показали, что 
MMHg, добавленная в загрязненные отложения, также может превращаться в 
DMHg, но исследование проводилось в условиях высокого содержания 
сульфида и метиловой ртути, что термодинамически благоприятствовало 
образованию DMHg. Образование DMHg считается потенциально важным 
механизмом разрушения метиловой ртути в анаэробных отложениях с высоким 
содержанием сульфида (Craig83; Baldi и др.18), но не ясно до какой степени это 
имеет место в природной окружающей среде. 
 
7. Минерализация 
 

Метилирующая деятельность морских и эстуариевых отложений обычно 
ниже, чем пресноводных отложений (например, Olson и Cooper251 ; Blum и 
Bartha43; Compeau и Bartha67), что обычно приписывают влиянию 
минерализации. Blum и Bartha43 и Compeau и Bartha67 наблюдали ярко 
выраженную обратно пропорциональную зависимость между минерализацией 
анаэробных отложений и их способностью метилировать Hg2+. Сильно соленые 
отложения метилировали Hg только на 40% от уровня, наблюдаемого в 
слабосоленых отложениях (Compeau и Bartha67). Ингибирующее влияние 
минерализации на Hg метилирование особенно явно в восстановительных 
условиях, а условия сильной минерализации, по-видимому, благоприятствуют 
процессам деметилирования (Compeau и Bartha 65). Было также обнаружено, что 



малосоленые прибрежные воды содержат относительно большую часть MMHg 
(Coquery и др.71). 

Негативное влияние минерализации на ртутное метилирование, по-
видимому, главным образом, связано с микробиологическим образованием 
сульфида из морской сульфатной соли. Однако, пока производство MMHg в 
отложениях часто сильно уменьшается в присутствии сульфата (Baker и др.15; 
Compeau и Bartha67; Winfrey и Rudd335), метилирование не обязательно 
прекращается при высоких концентрациях сульфата. Compeau и Bartha 67 
сообщили, что метилирование все еще имеет место при минерализации 2.4%, 
что соответствует 19.5 мМ сульфата на литр и 7.1 мг сульфида на грамм сухого 
веса отложений, тогда как было обнаружено, что тот же самый уровень 
сульфида почти полностью прекращает метилирование в пресноводных 
отложениях (Berman и Bartha29). Если раньше считалось, что сульфиды, 
образующиеся в процессе восстановления сульфата, ограничивают 
биодоступность ртути в анаэробных отложениях благодаря образованию HgS 
(Blum и Bartha43; Compeau и Bartha64,67; Winfrey и Rudd335), то последние данные 
свидетельствуют о том, что метилирование замедляется при высоких 
концентрациях сульфида из-за изменения формы нахождения Hg (сравни Раздел 
III.B.6).  

Не только сульфат, но и другие анионы морских солей могут также 
оказывать влияние на форму нахождения Hg и/или метилирование в 
эстуариевой и морской средах. Compeau и Bartha64 показали, что бикарбонат 
оказывает негативное влияние на метилирование ртути, как в аэробных, так и в 
анаэробных условиях, возможно, из-за образования HgCO3. Авторы сделали 
предположение, что доступность Hg для метилирования может, следовательно, 
быть выше в «мягкой», чем в «жесткой» (т.е. богатой бикарбонатом) 
пресноводных системах. Compeau и Bartha 64,67 не обнаружили заметного 
влияния хлорида на ртутное метилирование, но было отмечено, что 
отрицательно заряженные частицы дихлорида ртути могут снижать их 
доступность для метилирующих бактерий. Используя биоиндикатор на ртуть, 
Barkay и др.20 показали, что незаряженный HgCl2 на самом деле более 
биодоступен, чем анионные формы. На основании имеющихся на данный 
момент данных, может показаться, что образование заряженных сульфидных и 
хлоридных комплексов дает самое лучшее объяснение явно сниженной 
метилирующей активности в эстуариевых и морских средах. 
 
IV. ЗАКЛЮЧЕНИЕ  
 

Метилирование ртути является, главным образом, микробиологически 
опосредованным процессом, в котором метилкабаламин, наиболее вероятно, 
является метиловым донором в окружающей среде. Абиотическое 
метилирование, кажется, менее важно, хотя его влияние может повышаться в 
озерах, богатых живыми организмами. Точный механизм образования MMHg и 
DMHg все еще не ясен. Хотя общепринято, что DMHg является конечным 
продуктом ртутного метилирования, MMHg в океане, по-видимому , образуется 
главным образом в результате разложения DMHg, что указывает на то, что 
возможно более одного механизма метилирования. Также необходимо провести 
дополнительное изучение факторов, которые контролируют бактериально 
опосредованные и абиотические процессы деметилирования.  



Несомненно, что на скорости метилирования и деметилирования в 
водных системах оказывают влияние как образование форм ртути, так и 
биохимическая доступность ртути, а также большое число неустойчивых 
факторов окружающей среды, многие из которых взаимосвязаны. В разных 
экосистемах доминирующие факторы могут меняться. Более того, факторы 
окружающей среды также оказывают влияние на распределение ртути между 
отложениями и водной фазой, так же как и газообразной фазой летучих форм 
ртути. Взаимосвязь процессов часто препятствовала исследованию факторов, 
контролирующих метилирование ртути. Однако очевидны определенные общие 
тенденции. Анаэробные условия, как правило, благоприяюствуют образованию 
MMHg, поскольку аэробные условия способствуют процессам 
деметилирования. В стратифицированных озерах и дельтах рек образование 
MMHg главным образом имеет место на границе раздела кислородной и 
бескислородной сред, если это имеет место в придонных водах или 
поверхностных отложениях. Однако метилирование в океане не ограничено 
низкокислородными зонами, что еще раз указывает на то, что может быть более 
одного механизма образования MMHg/DMHg. Вероятно, что сезонные 
изменения в образовании MMHg связаны, главным образом с редокс влиянием 
и влиянием температуры, так же как и сезонными изменениями в 
продуктивности и, следовательно, с наличием питательных веществ.Умеренно 
высокие температуры оказывают стимулирующее влияние на метилирование, 
тогда как процессам деметилирования способствуют низкие температуры. 
Подкисление озерной воды может привести к повышенному метилированию в 
водном столбе, но обнаружено, что в отложениях метилирование 
обычноуменьшается, что может быть результатом снижения активности 
сульфатредуцирующих бактерий или повышения деметилирования. Также 
возможно, что различные механизмы ответственны за ртутное метилирование в 
воде и отложениях и есть свидетельства, что метилирование в ртутном столбе 
может быть абиотическим и связанным с взвешенными частицами. 
Исследования влияния рН на метилирование ртути должно учитывать, что 
повышенные концентрации MMHg в водной фазе, очевидно, являются 
следствием повышенной десорбции MMHg из отложений при низких рН.      

Химические превращения серы являются особо важным фактором, 
контролирующим метилирование. Сульфат редуцирующие бактерии являются 
важными метиляторами ртути в анаэробных отложениях, и сульфаты 
стимулируют микробиологическое метилирование ртути при типично низких 
концентрациях сульфата, приобладающих в пресноводных системах. Одако, в 
присутствии востановителей метилирование замедляется из-за образования 
сульфида, что может быть одной из причин, почему уровень метиловой ртути 
редко превышает 1% от концентрации общей ртути. Недавние исследования 
показали, что ингибирующее влияние сульфида на метилирование ртути 
происходит не в результате осаждения HgS, а в результате того, что сульфид 
снижает доступность Hg для бактериального метилирования образованием 
менее биодоступных заряженных Hg-S комплексов.  

Роль органического вещества в метилировании ртути несовсем ясна. 
Гуминовое вещество – важный фактор, контролирующий растворимость и 
подвижность Hg в природных водах. Обычно органические питательные 
вещества стимулируют микробиологическую активность и, следовательно, Hg 
метилирование, хотя они могут такжке оказывать влияние на деметилирующую 
деятельность бактерий. Было также описано прямое абиотическое 



метилирование ртути гуминовыми кислотами и фульвокислотами. С другой 
стороны, высокие уровни растворенного органического углерода, по-видимому 
имеют снижающий эффект как на образование так и бионакопление MMHg из-
за комплексообразования Hg, особенно в нейтральной области рН. Образование 
и растворение Hg-OM комплексов чувствительно к рН, со снижением 
комплексообразования при низких рН.  

К сожалению, несмотря на большое количество литературы по этому 
вопросу, мы все еще не можем предсказать скорости ртутного метилирования и 
похоже влияния изменений окружающей среды на процессы метилирвания и 
деметилирования в водных системах. Из-за сложности процессов в природной 
окружающей среде, трудно напрямую сравнивать результаты исследований, 
опубликованных до настоящего времени. Были бы желательны последующие 
лабораторные исследования скоростей метилирования/деметилирования, 
направленные на изучениене не только прямого воздействия изменяющихся 
факторов окружающей среды, но и на понимание того, как эти факторы 
взаимодействуют между собой. Эти исследования должны быть направлены на 
количественное измерение скоростей преобразования ртути при концентрациях, 
соответствующих природной среде, тем самым обеспечивая более 
реалистичную оценку скоростей на местах загрязнения, чем традиционно 
большие добавки ртути. Необходимо обратить особое внимание на влияние рН 
в кислородных условиях по сравнению с бескислородными условиями. 
Необходимы дальнейшие исследования по связыванию и разложению как 
неорганической, так и метиловой ртути, на которые также влияют 
вышеупомянутые факторы и которые может быть до некоторой степени 
ограничили понимание первоначального воздействия этих факторов на 
скорости метилирования/деметилирования. Эта работа особенно важна, если 
нам надо найти более эффективные пути минимизации экологического риска от 
ртути в водной окружающей среде.  
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