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摘　要　利用优化 Tessier连续化学浸提法对贵州万山汞矿区污染土壤中汞的形态分布进
行研究 。结果表明 ,稻田土壤中汞主要以残渣态形式存在(79.65%),其次为有机结合态
(19.97%)、氧化态(0.31%)、特殊吸附态(0.04%)和溶解态与可交换态(0.03%);除特殊
吸附态外 ,其他各形态汞含量均随距污染源距离增加而降低 ,特殊吸附态汞在分析土壤中
含量变化不明显;生物可利用性(溶解态与可交换态和特殊吸附态)汞占总汞比例较低 ,但
在污染土壤中其含量明显高于未受污染地区。
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Abstract:TheoptimizedTessiersequentialextractionprocedure(SEP)methodwasusedtoana-
lyzethespeciationandbioavailabilityofmercury(Hg)inpollutionsoilsofWanshanmercury
miningarea, GuizhouProvince.TheresultsindicatedthattheconcentrationofHginricepaddies
wasdominatedbyresidualfraction(79.65%), followedbyorganicboundfraction(19.97%),
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　　汞是一种人体非必需的有毒重金属元素 ,由于

其毒性的持久性 、生物积累性和神经毒性 ,已被列为

《土壤环境质量标准(GB15618 -1995)》中规定含

量的 8种重金属污染元素之一 (王济和张凌云 ,

2006)。美国环保局(USEPA)也将甲基汞和氯化汞

列为 IRIS中 “C类 ”危险致癌物质之一 。汞污染已

受到全世界关注 , 1990— 2008年已经分别在瑞典 、

美国 、加拿大 、德国 、巴西 、日本 、斯洛文尼亚和中国

召开的 9届 “汞全球污染物”国际学术会议 ,专门讨

论汞污染问题。

长期汞矿开采和冶炼活动已经导致周围土壤中

汞含量严重超标 。例如 ,西班牙 Almadén汞矿区土

壤汞含量达到 2700 mg· kg
-1
(Molinaetal., 2006);

斯洛文尼亚 Idrija汞矿区土壤汞含量高达 970

mg· kg
-1
(Gosaretal., 2006);菲律宾 Manila汞矿

区土壤汞含量最高为 170 mg· kg
-1

(Marambaet

al., 2006)。我国汞矿主要分布在贵州 、湖南 、云南 、

青海和陕西等地区 ,粗放式开采造成以上地区土壤

汞含量严重超标。据报道 ,贵州万山汞矿区汞污染

农田土壤汞含量可以达到 790 mg· kg
-1
(仇广乐

等 , 2005),贵州务川汞矿区土壤汞含量最高为 320

mg· kg
-1
(Qiuetal., 2006)。在汞矿区 ,由于大量

农田遭受汞污染导致当地农作物中汞含量也严重超

标 ,仇广乐等(2005)研究发现 ,在贵州滥木场汞矿
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区种植的卷心菜可食部分总汞含量高达 0.1 ～ 18

mg·kg
-1
。据最新研究表明 ,食用稻米是万山汞矿

区居民最主要的甲基汞暴露途径 (Zhangetal.,

2010)。

总汞含量的分析可以反映土壤污染程度 ,但并

不能有效地反映汞在土壤中的潜在环境风险

(Millánetal., 2006)。据报道 ,环境中重金属的生

物可利用性和生物毒性与重金属总量并没有直接对

应关系 ,而主要取决于其在环境中的存在形态(刘

清和王子健 , 1996;王学锋和杨艳琴 , 2004)。通过研

究重金属在土壤中的化学形态可以反映重金属的生

物有效性。研究元素在土壤中形态分布的方法和技

术一般有:同步辐射技术 、核磁共振技术 、热解技术

以及化学连续浸提法等(Lietal., 2009)。其中化学

连续浸提法利用不同化学提取剂 ,依据元素在土壤

中的移动性或有效性强弱依次将不同形态元素从土

壤中提取出来 ,该方法能有效反映元素在土壤中生

物有效态分布情况。已有很多研究利用化学连续浸

提法研究元素在土壤或沉积物中的分布情况(Nirel

＆Morel, 1990;Hanetal., 2006)。利用化学连续浸

提法对土壤和沉积物中汞的形态研究也有学者做了

专门的论述(Issaroetal., 2009),由于各方法所选用

的化学提取试剂以及对所提取组分的定义不同 ,得

到的结果具有一定差异 ,但在一定程度上均反映该

元素的生物有效性情况。

本研究利用化学连续浸提法对土壤中不同形态

汞进行提取 ,对万山矿区汞污染土壤汞的形态分布

特征进行研究并对其生物有效性进行分析 ,为今后

土壤汞的形态研究提供数据支持 ,而且为该区进行

汞污染土壤修复提供科学依据 。

1　材料与方法

1.1　样品采集及预处理

万山特区位于贵州省东部边缘 ,是中国最大的

汞工业基地 ,汞资源储量和汞产量分别列亚洲之首

和世界第三 ,被誉为中国的 “汞都 ”。于 2009年 8

月沿大水溪自上游(五坑)至下游(深冲口)采集河

流沿岸稻田土壤(其中 4#采样点地势高于河流水

位),并采集万山地区远离矿坑和矿渣堆的稻田土

壤作为矿区地质背景样品 ,共计 10样 ,其中污染地

区土壤 8样 ,背景地区土壤 2样 ,样品详细分布见图

1(其中背景地区样品未标出)。采样过程中每个采样

点在 2 m
2
范围内按S型采集表层土壤(0 ～ 10 cm),

图 1　土壤样品采集点
Fig.1　Locationofsoilsamples

去除石块碎屑后均匀混合 ,从中取约 1 kg用聚乙烯

密实袋封装保存 ,防止交叉污染 。样品带回实验室

后冷冻干燥 ,玛瑙研钵研磨后过 100目尼龙筛 ,封装

于聚乙烯密实袋待测。

1.2　土壤中汞的形态测定

样品总汞的消解参照李仲根等(2005)的方法。

本文在 Tessier化学连续浸提法 (Tessieretal.,

1979)的基础上做了以下优化:氧化态汞的提取剂

选用 0.4 mol· L
-1
盐酸羟胺(NH2OH· HCl)(溶于

20% HAc(V/V))替代 0.04 mol· L
-1

NH2OH·

HCl(溶于 25% HAc(v/v));有机结合态汞的提取

剂选用过氧化氢(H2O2)(用 HNO3调至 pH=2.0)

替代 0.02 mol· L
-1
硝酸 (HNO3)+30% H2O2 用

HNO3调至 pH=2.0),水浴温度从 85 ℃改为 80 ℃;

残渣态汞的浸提采用李仲根等(2005)的方法替代

氢氟酸(HF)-高氯酸(HClO4)混合酸法进行消解 。

具体操作步骤如下:

(1)溶解态与可交换态。准确称取 1.0 g土壤样

品 ,加入 8 ml1 mol· L
-1
硝酸镁(Mg(NO3)2)(用硝

酸(HNO3 调至 pH=7.0), 室温下振荡 1 h, 离心

20 min(3500 r·min
-1
),取上清液分析。

(2)特殊吸附态。经步骤 1处理后的残留物

中 ,加入 8 ml1 mol· L
-1
的乙酸钠(NaAc)(用冰醋

酸(HAc)调至 pH=5.0), 室温下振荡 5 h, 离心

20 min,取上清液分析。

(3)氧化态 。经步骤 2处理后的残留物中 ,加

入 20 ml0.4 mol·L
-1
盐酸羟胺(NH2OH· HCl)(溶

于 20% HAc(v/v)), 96 ℃水浴 6 h,离心 20 min,取

上清液分析。

(4)有机结合态。经步骤 3处理后的残留物

中 ,加入 8 ml过氧化氢(H2O2)(用 HNO3调至 pH=
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2.0), 80 ℃水浴 2 h,再加入 3 mlH2O2 80 ℃环境中

水浴3 h,离心 20 min,取上清液分析。

(5)残渣态。经步骤 4处理后的残留物中 ,加

入 10 ml王水 (浓 HNO3 ∶浓 HCl=1∶3(v/v)),

95 ℃水浴消解(李仲根等 , 2005)。

土壤样品中总汞 、氧化态 、有机结合态和残渣态

汞的测定采用原子吸收光谱法(AAS, F732-S型 ,中

国),仪器最低绝对检出限为 0.1 μg· L
-1
。溶解态

与可交换态和特殊吸附态汞采用冷原子荧光法

(CV-AFS)测定 ,分析仪器为 Tekran2500型(美国)

测汞仪 ,仪器最低绝对检出限为 0.1 pg。

1.3　实验数据质量控制

分析所用试剂均为优级纯(GR),实验用水为去

离子水(DDW, Minipore18.2 MΨ·cm)。实验过程

用空白试验 、标准工作曲线 、标准物质 (GBW

07405)对实验数据进行质量控制 ,土壤标准物质的

总汞测定值为 0.30 ±0.01 mg· kg
-1
(n=3),参考

值为 0.29 ±0.04 mg· kg
-1
。实验数据均用 Excel

2003处理 ,用 Origin8作图 。

2　结果与讨论

2.1　矿区土壤中总汞含量

由图 2可见 ,土壤中总汞含量在 9 ～ 222 mg·

kg
-1
,平均值为 76 mg· kg

-1
,远远超出国家土壤环

境质量二级标准(GB15618 -1995)所规定的最大

汞浓度负荷值 0.5 mg· kg
-1
。距离汞矿冶炼渣堆

越近 ,土壤总汞含量越高 ,而随距冶炼矿渣堆距离增

大 ,含量迅速降低 ,例如 ,冶炼矿渣堆附近土壤总汞

含量最高可以达到 222 mg· kg
-1
,到 15 km深冲口

村附近土壤总汞含量低至 15 mg· kg
-1
。而在距渣

堆5 km处的水稻田土壤总汞含量明显低于上下游 ,

仅为 9 mg· kg
-1
左右 。同时 ,万山地区位于西南低

温成矿域 ,在岩石风化成土作用过程中母岩中的汞

也进入土壤 ,因此 ,万山地区背景土壤中汞含量也高

达 6 mg·kg
-1
(表 1),远远高于贵州背景土壤汞平

均水平。

一般认为 ,河流是矿区周围稻田土壤的主要汞

图 2　五坑渣堆到下游不同稻田土壤汞形态分布
Fig.2　DistributionofHgfractionsinricepaddiesfrom 5#residueheaptocatchmentarea
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污染源头(Linetal., 2010)。大水溪上游是万山汞

矿五号冶炼矿渣堆(图 1),冶炼渣堆含汞废水的排

入 ,导致水体汞含量远远超过背景地区河流 。在夏

季 ,渣堆附近河流总汞含量最高可以达到 5880 ng·

L
-1
,下游 (深冲口)也能达到 110 ng· L

-1
(Qiuet

al., 2006)。夏季由于干旱少雨 ,河流常作为灌溉稻

田主要水源 ,矿区附近土壤受到严重的汞污染 ,土壤

呈现高含量汞特征。但是 ,在 5 km处土壤汞污染水

平远低于其他区域 ,这主要是由于该采样点地势稍

高于河流 ,农田以井水等水源作为灌溉用水。因此 ,

土壤受河流汞污染影响较小。

2.2　土壤中不同形态汞的分布特征

由于连续化学浸提法中对所提取组分的定义及

所选用提取试剂不同会造成结果具有一定差异性

(Nirel＆Morel, 1990;Issaroetal., 2009)。本研究

通过对连续萃取分离得到各形态汞含量之和与王水

直接消解土壤得到总汞含量进行相关性分析 ,发现

二者相关性达到 0.97(图 3)。表明本研究采用的

提取试剂和提取步骤能有效地将土壤中不同形态汞

提取出来 ,该方法可以应用于土壤汞形态提取研究 。

土壤汞总量分析是确定矿区土壤汞污染水平及

图 3　土壤中不同形态汞之和与单独消解总汞之间的相关
性

Fig.3　 Correlation between Hgconcentration obtained
from singledigestionandsummationofeachfractions

其环境容量的重要手段 ,但不同形态汞生物有效性

和环境毒性迥异(李永华等 , 2005),汞的形态研究

能够很好地反映矿区土壤中汞的环境行为和污染特

征(李永华等 , 2007)。残渣态是矿区稻田土壤中汞

的主要存在形式 (79.65%), 其次为有机结合态

(19.97%)、氧化态(0.31%)、特殊吸附态(0.04%)

和溶解态与可交换态(0.03%)。土壤中汞主要以

惰性形态存在 , 残渣态和有机结合态占总汞的

99%。这与已有研究相近 , 李永华等 (2007)利用

BCR法对贵州茶田汞矿区和云场坪汞矿区采用进

行土壤中汞的形态分析 ,发现残渣态和有机-硫化物

结合态汞占总汞的 97%。

2.2.1　溶解态与可交换态　由图 2可知 ,冶炼矿渣

堆附近土壤中溶解态与可交换态汞含量较高 ,可以

达到 0.056 mg·kg
-1
,随距渣堆距离增加其含量急

剧降低 ,距渣堆 5 km后溶解态与可交换态汞含量趋

于稳定 ,仅为 0.01 mg· kg
-1
。通过矿区土壤和矿

区地质背景土壤对比研究发现 ,矿区土壤中以溶解

态与可交换态形式存在的汞占总汞比例低于背景

区 ,但是 ,由于矿区土壤总汞含量远高于背景区土

壤 ,使得溶解态与可交换态汞含量 (0.003 ～ 0.06

mg· kg
-1
)明显高于背景区(0.005 mg· kg

-1
)(表

1)。土壤中溶解态与可交换态汞占总汞比例很低 ,

仅为 0.03%(图 4)。

可交换态是指吸附在粘土 、腐殖质以及其他成

分上的金属(李宇庆等 , 2004)。以该形式存在的金

属属于专性吸附 ,与土壤颗粒结合较弱 ,可进行离子

交换 。一般认为 ,含有过量阳离子的溶液可以将这

部分金属释放出来(Issaroetal., 2009)。比如 ,利用

Ca
2 +

、Mg
2 +
等可以将汞离子从土壤颗粒中置换出来

(Pandaetal., 1990;McLaughlinetal., 2000)。

2.2.2　特殊吸附态　如图 2所示 ,土壤中特殊吸附

态汞含量较低 ,仅为 0.005 ～ 0.008 mg· kg
-1
,最高

值为 0.015 mg·kg
-1
。特殊吸附态汞与其他形态汞

表 1　万山污染水稻田土壤和矿区地质背景水稻田土壤中不同形态汞分布
Table1　DistributionofHgfractionsinricepaddiesbetweencontaminatedareaandbackgroundarea

形态
污染土壤 (n=8)

含量 (mg· kg-1) 百分比

背景土壤 (n=2)

含量 (mg· kg-1) 百分比

溶解态与可交换态 0.0118 ±0.0179 0.03 0.0051 ±0.0005 0.08

特殊吸附态 0.0074 ±0.0034 0.04 0.0192 ±0.0036 0.31

氧化态 0.20 ±0.30 0.31 0.0405 ±0.0527 0.64

有机结合态 17.49 ±20.90 19.97 2.34 ±0.37 37.17

残渣态 48.77 ±45.07 79.65 3.89 ±1.84 61.80
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图 4　水稻田中不同形态汞的分布(n=8)
Fig.4　DistributionofHgfractionsinricepaddies

分布特征不同 ,其含量并没有随污染源距离增加而

变化。 Singh等 (1999)研究发现 ,以特殊吸附态存

在的金属元素对土壤环境条件特别是 pH值最敏

感 ,当 pH值下降时特殊吸附态重金属易重新释放

进入环境 ,具有生物有效性 。万山地区为喀斯特地

貌 ,土壤主要来源于石灰岩的风化 ,土壤和水系均为

中性或弱碱性 , pH无明显变化 ,这可能是矿区土壤

中特殊吸附态汞含量分布相对均匀的主要原因 。

特殊吸附态 ,也称为碳酸盐结合态 ,是指土壤中

重金属元素在碳酸盐矿物上形成的共沉淀结合态

(魏俊峰等 , 1999)。这种形态的重金属主要以特殊

吸附形式与碳酸盐矿物结合 ,结合强度较弱 ,通过稀

酸即可将其释放(蔡美芳等 , 2004)。研究中用 1

mol· L
-1
醋酸钠(NaAc)作为提取试剂 ,振荡 5 h使

碳酸盐矿物溶解 ,与之结合的汞离子释放到溶液中 。

2.2.3　氧化态 　土壤中氧化态汞占总汞比例为

0.31%(表 1和图 4)。氧化态汞含量在 0.2 ～ 0.8

mg·kg
-1
,冶炼矿渣堆附近含量可以达到 0.86 mg

· kg
-1
,远离污染源的土壤中含量迅速降低(图 2)。

氧化态汞主要与土壤中易还原性铁 、锰氧化物结合 ,

当土壤氧化还原条件发生变化 ,这部分形态汞可以

向溶解态与可交换态和特殊吸附态转化 ,具有潜在

环境威胁(冯新斌等 , 1996)。氧化态汞的形成与土

壤氧化还原条件密切相关 ,在氧化环境中汞元素容

易与铁锰氧化物结合形成氧化态汞 ,当土壤氧化还原

电位(Eh)降低时 ,以氧化态形式存在的汞容易重新

释放到土壤溶液中。稻田在作物生长期间长期保持

水分饱和 , Eh较低 ,处于中等还原环境 ,铁 、锰被还原

为低价离子 ,这样导致与之结合的汞被释放出来 ,成

为 Hg
2 +
和 Hg

0
或者转化成 HgS(DuLaingetal.,

2009),因此 ,稻田土壤中氧化态汞含量相对较低。

　　铁锰氧化物一般以矿物的外裹物或细散颗粒存

在 ,高活性的铁锰氧化物比表面积大 ,极易吸附或共

沉淀阴离子和阳离子 ,形成氧化态重金属(杨宏伟

和王明仕 , 2001)。 Tomiyasu等 (1992)尝试用

H2SO4提取样品中的氧化态汞 ,冯新斌等(1996)研

究表明 , 0.3 mol· L
-1

HCl也可以用于氧化态汞的

提取 。本研究中在弱酸性环境中加入 0.4 mol· L
-1

NH2OH·HCl,高温水浴 6 h使土壤中氧化态汞充分

释放到溶解中 。

2.2.4　有机结合态　如表 1和图 4所示 ,有机结合

态汞在矿区土壤中占总汞比例平 均值达到

19.97%。冶炼矿渣堆附近有机结合态汞含量最高

可以达到 57 mg· kg
-1
,随距污染源距离增加含量

逐渐降低 ,但是由于矿区土壤中总汞含量较高 ,即使

在深冲口(距冶炼矿渣堆 16 km)稻田土壤中有机结

合态汞含量仍可以达到 1.4 mg·kg
-1
(图 2)。莫争

和王春霞(2002)研究发现 ,稻田在烤田期土壤中氧

化态金属离子含量急剧上升 ,而在淹水期其含量明

显降低。土壤中氧化态和有机结合态金属含量主要

取决于环境 Eh,当环境 Eh降低 ,氧化态重金属含量

明显下降 ,而有机结合态重金属则会增加(魏俊峰

等 , 1999;齐雁冰等 , 2008)。汞属于亲硫元素 ,土壤

中存在丰富的含硫功能基团的腐殖酸类物质 ,汞与

这些腐殖酸类物质结合后很难移动 (DuLainget

al., 2009)。稻田长期处于淹水状态 ,以氧化态形式

存在的汞在还原条件下很有可能被释放出来 ,部分

释放的汞与有机物质络合而被固定在土壤中

(Schuster, 1991)。

有机结合态重金属是土壤中各种有机物如动植

物残体 、腐殖质及矿物颗粒的包裹层等与重金属螯

合而成(李宇庆等 , 2004)。有机结合态汞以 Hg
2 +
为

中心离子 ,与有机活性基团配位(李永华等 , 2007)。

在强氧化条件下 ,有机络合物被氧化 ,与其结合的汞

离子被释放出来。例如 , Renneberg和 Dudas(2001)

分别用 0.2 mol· L
-1
、 0.005 mol· L

-1
NaOH和

3%、30% H2O2提取有机酸结合态汞和不溶性有机

态汞;Biester和 Scholz(1997)利用 0.02 mol· L
-1

HNO3 、30% H2O2和 1 mol· L
-1

NH4Ac提取有机 -

硫化物结合态汞;Zagury等(2005)用 0.2 mol· L
-1

NaOH和 HAc(4% (v/v))提取土壤中有机结合态

汞;Wang等(2003)用浓 HCl、0.1 mol· L
-1

KBrO3

和 0.1 mol·L
-1

KBr提取有机结合态汞。

2.2.5　残渣态 　矿区土壤中残渣态汞占总汞的
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80%(图 4),是土壤中汞的主要存在形式 。残渣态

汞在土壤中的分布表现为与污染源距离呈反相关关

系 ,在冶炼渣堆附近土壤中 ,残渣态汞含量为 70 ～

130 mg· kg
-1
,而到距渣堆 16 km的深冲口降至 10

mg·kg
-1
(图 3)。李永华等(2007)报道 ,贵州茶田

汞矿区和云场坪汞矿区土壤中残渣态汞含量可以达

到 90 mg· kg
-1
,占总汞的 86%。大量研究结果表

明 ,汞矿石的冶炼是不完全和不充分的 ,汞矿冶炼废

渣中含有高含量的汞 (Rytuba, 2003;Grayetal.,

2004)。比如 ,西班牙 Almadén汞矿冶炼废渣总汞含

量高达 34000 mg·kg
-1
(Grayetal., 2004);中国万

山汞矿冶炼废渣中总汞含量也高达 4400 mg· kg
-1

(Qiuetal., 2005)。汞矿区土壤中汞主要以硫化汞

(HgS)形态存在 ,可能来源于矿山活动产生的冶炼

炉渣(冯新斌等 , 1996;Higuerasetal., 2003)。此

外 ,水稻田淹水后其氧化还原电位变低 , SO
2-
4 容易

被土壤中存在的细菌还原形成 S
2-
或者单质 S,大量

S
2-
游离在土壤中 ,容易与 Hg形成 HgS矿物(Schus-

ter, 1991)。

残渣态金属一般存在于硅酸盐 、原生和次生矿

物等土壤晶格中(李宇庆等 , 2004)。土壤中以残渣

态形式存在的汞由于性质稳定 ,在自然界正常条件

下不易释放 ,能长期稳定在沉积物中 ,而不易被植物

吸收 ,对食物链影响较小(冯新斌等 , 1996)。通常

利用不同浓度的强氧化性酸或混合酸如 HNO3(Han

etal., 2006)、王水(浓 HNO3∶HCl=1∶3 (V/V))

(Lechleretal., 1997;Wangetal., 2003)等提取残

渣态汞 。

3　结　论

万山汞矿区土壤受到严重的汞污染 ,污染稻田

中各形态汞含量分布为:残渣态 >有机结合态 >>

氧化态 >特殊吸附态≈溶解态与可交换态 。

除特殊吸附态外 ,各形态汞均表现为随污染源

距离增加逐渐降低的趋势 ,特殊吸附态汞在土壤中

的含量变化不大 。

生物有效态(可交态和特殊吸附态)汞占总汞

的比例较小 ,但是 ,由于矿区土壤中总汞含量很高 ,

导致生物可利用性汞含量远远高于背景区域。
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