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摘要  贵州是目前我国汞污染非常严重的地区. 本研究报道了贵州省典型汞污染区(如汞矿区、锌

冶炼区、燃煤电厂及自然背景区)表层土壤的汞同位素组成特征, 并对比了自然界主要汞排放源

(如热液矿床、煤及大气样品等)的汞同位素组成. 研究发现, 不同汞污染区表层土壤的汞同位素组

成存在较明显的差异. 其中, 汞同位素质量分馏(202Hg)差异可达 2.0‰, 汞同位素非质量分馏

(∆199Hg)差异可达 0.25‰, 表明汞同位素“MDF-MIF”二维体系可以成为示踪环境中汞的有效手段. 
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汞是全球性的有毒重金属污染物. 研究显示, 全

球大气汞总量相比工业革命前提高了 3 倍[1]. 汞污染

在贵州省尤为严重[2]. 贵州省处于环太平洋汞矿化带, 

是世界著名的汞产地之一 . 虽然大规模的汞冶炼活

动于 2004 年停止, 然而长期以来的汞矿生产给当地

生态环境带来了非常严重的破坏[2]. 汞是锌矿的伴生

元素 [3]. 贵州是土法炼锌活跃的地区. 据报道, 贵州

省锌矿汞含量普遍较高. 如 Feng 等人[4]研究表明, 贵

州赫章地区锌矿含汞高达 66.8 μg g−1. Li 等人[5]研究

发现贵州省锌精矿中汞含量介于 1.06~87.1 μg g−1. 

由于在土法炼锌过程中缺乏有效的环保措施 , 土法

炼锌向大气释放了大量的汞 , 给周围环境造成了严

重的破坏[2,4,5]. 贵州省是我国重要的产煤大省, 其工

业和生活耗煤超过 5000 万吨/年. 研究表明, 贵州省

燃煤过程中除汞工艺相对落后 , 加之由于该省特殊

的地质背景, 其汞含量普遍较高 [6]. 因此, 燃煤活动

构成了贵州省主要的大气释汞源[2,6].  

尽管前人关于贵州省的汞污染开展了大量的工

作 [2], 然而由于该地区汞污染存在复杂性和多元性 , 

阻碍了该区域环境治理方法及环境保护政策的制定. 

近年来, 随着新一代 MC-ICP-MS 的发展成熟, 汞的

稳定同位素体系在地球化学示踪研究方面取得了飞

速的发展 [7]. 前人测定了自然界中的不同环境介质 , 

如矿石 [8~10]、煤 [11,12]、土壤 /沉积物 [7,13~15]、大气 [16]

及生物样品 [17]等的汞同位素组成 , 发现了较大的汞

同位素组成差异. 上述研究表明, 汞同位素可以作为

一种成熟的示踪汞污染源及其地球化学过程的工具.  

土壤在全球和区域汞的生物地球化学循环中扮

演了非常重要的角色 . 土壤既能成为大气汞沉降的

汇, 也是水、大气以及动植物体中汞的源[18]. 本研究

采集了贵州省几个典型汞污染区域的表层土壤 , 如

汞矿区、土法炼锌区、燃煤电厂以及背景区的表层土

壤, 并测定了其汞含量和汞同位素组成. 本研究旨在

查明不同汞污染区表层土壤是否存在不同的汞同位

素组成特征.  

1  研究方法 

1.1  研究区域 

如图 1, 本研究表层土壤(0~2 cm)的采样主要分

布在如下 4 个地区:  

(1) 万山汞矿区 . 万山汞矿区位于贵州省东部 ,  
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图 1  研究区和采样点位置 

是全国最大的汞矿, 素有“汞都”之称. 该汞矿开采历

史可以追溯到 3000 多年前[2]. 汞矿的大规模开采始

于 20 世纪 50 年代. 长期以来的开采给当地环境, 如

土壤/沉积物、水体以及农作物等造成了严重的汞污

染[2]. (2) 赫章土法炼锌区. 该区位于贵州省西北部, 

是贵州省土法炼锌非常活跃的地区 . 关于该区的汞

污染 , 前人已有大量的报道 [4,5]. (3) 清镇燃煤电厂 . 

该厂年产废渣量为 90 万吨左右, 其中粉煤灰产生量

为 80 万吨, 有研究发现, 由于燃煤活动, 该地区表层

土壤汞含量超过> 0.30 μg g−1[19]. (4) 花溪公园背景

区. 本研究选取花溪公园作为背景区. 花溪公园远离

直接人为汞排放活动 , 有研究表明该地区大气汞含

量约为 2.12~12.8 ng m−3, 表层土壤汞含量为 0.25~ 

0.30 μg g−1 [20].  
如图 1, 本研究采集了万山汞矿区(n = 8)、赫章

土法炼锌区(n = 4)、清镇燃煤电厂(n = 3)以及花溪公

园 (n = 3)的 0~2 cm 表层土壤. 为了避免样品的交叉

污染, 所有采集样品装入聚乙烯自封袋密封保存. 之

后 , 样品先在干净的实验室自然风干 , 混合均匀后, 

用玛瑙研钵磨碎致小于 150 目(<106 μm), 装入聚乙

烯自封袋密封保存待测.  

1.2  总汞测定 

取约 0.5 g 研磨至 150 目的土壤样品置于 25 mL

比色管中; 加入 5 mL 去离子水, 再加入 5 mL 新配的

王水, 小心摇匀; 将比色管置于预热到 95℃水浴锅

中, 盖上保鲜膜, 水浴加热 5 min; 再加入 5 mL 去离

子水, 1 mL BrCl 溶液, 95℃水浴加热 30 min; 取出比

色管, 凉至室温, 放置 24 h; 加入 200~400 μL 20%盐

酸羟铵溶液, 去除过剩的 BrCl; 以去离子水定容至

25 mL; 取适量定容后的溶液采用 SnCl2 还原, 冷蒸

气原子荧光光谱法(CVAFS, Tekran 2500)测定, 同时

进行空白及标准物质的分析 . 样品质量控制以标准

物质(BCR-580)进行校正, 平均回收率为 92%~105%.  

1.3  汞同位素测定 

在 1.2 节基础上, 将样品消解液汞浓度稀释至  

5 ng mL−1, 进行汞同位素测定. 汞同位素测定在中

国科学院地球化学研究所环境地球化学国家重点实

验室的 Nu-Plasma MC-ICP-MS(Nu Instrument Ltd., 

UK)仪器上完成. 具体的仪器参数、法拉第杯的设置、

计算方法、测试过程等参照文献[21]. 本次研究对 Hg

同 位 素 比 值 (202Hg/198Hg, 201Hg/198Hg, 200Hg/198Hg, 
199Hg/ 198Hg) 进 行 测 定 . 汞 的 同 位 素 比 值 用

δxxxHg(‰)表示, 汞的非质量分馏用 ∆xxxHg(‰)表示, 

计算公式参照文献[22]:  

 δxxxHg(‰) = 
xxx 198

sample

xxx 198
NISTSRM3133

Hg / Hg
1

Hg / Hg

 
  

 
×1000, (1) 

 ∆199Hg(‰)=δ199Hg−(0.252×202Hg),      (2) 
 ∆201Hg(‰)=δ201Hg−(0.752×202Hg), (3) 

其中 XXX 分别指 202, 201, 200, 199.  

2  结果与讨论 

2.1  贵州省不同地区表层土壤汞含量分布 

如图 2 所示, 贵州省不同汞污染区域表层土壤 

汞含量变化差异较大, 汞含量变化范围从 0.13~127 

μg g−1. 其中 , 万山地区由于长期的汞矿冶炼活动 , 

产 生 了 大 量 的 汞 矿 渣 和 汞 废 石 , 可 能 导 致 土 壤 汞  

含量的升高[2]. 本研究发现, 万山汞矿区表层土壤平

均汞含量为 78.48 μg g−1 (n = 8), 变化范围从 49~127 

μg g−1, 高于国家规定的土壤的三级标准(1.5 μg g−1), 

已不宜于农业耕种[23].  

如图 2, 赫章土法炼锌地区表层土壤的汞含量变

化范围为 0.23~0.37 μg g−1, 几何平均值为 0.29 μg g−1, 

高于 Feng 等人[4]报道的该区域的土壤背景值(0.14 ± 

0.05 μg g−1). Feng 等人[4]研究表明, 赫章土法炼锌地

区表层土壤汞主要来自于土法炼锌活动释放汞的沉

降作用.  

本研究发现 , 清镇电厂表层土壤具有相对较低

的汞含量(如图 2). 其表层土壤汞含量变化范围从

0.13~0.18 μg g−1, 几何平均值为 0.15 μg g−1 (n = 3),  
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图 2  贵州省不同地区表层土的汞含量分布特征 

与国家规定的土壤的三级标准(0.15 μg g−1)的一级标

准接近 [23]. 然而 , 花溪公园表层土壤汞含量相对清

镇 燃 煤 电 厂 汞 含 量 较 高 , 其 汞 含 量 几 何 平 均 值 为

0.29 µg g−1 (n=3), 高于已报道的背景区土壤的汞含

量 [24]. 本研究认为 , 花溪公园表层土壤较高的汞含

量可能是由于该地区较高的土壤背景值或者外源的

人为汞输入导致的.  

2.2  不同人为汞污染源汞同位素特征 

我国主要人为汞源包括燃煤、有色金属冶炼等. 

如图 3, 本研究总结了前人关于几种主要人为汞污染

源 的 汞 同 位 素 组 成 特 征 , 包 括 汞 同 位 素 质 量 分 馏

(MDF, 202Hg)和汞同位素非质量分馏(MIF, ∆199Hg)

特征. 如图 3 所示, 热液矿石(如辰砂、黑辰砂、闪锌

矿等)的汞同位素组成可以反映有色金属冶炼所释放

的汞. 尽管在热液矿床中汞同位素组成202Hg 的变化

差异超过 6‰, 然而本研究发现绝大多数矿石汞同位

素组成相对集中, 其平均值为–0.67‰ ± 0.81‰ (2,  

n = 177)[8~10,13,14,25~28], 并且绝大多数热液矿石的汞同

位素非质量分馏特征不明显, 其 ∆199Hg 普遍<0.2‰ 

(图 3). 如 Hintelmann 和 Lu [8]通过测定世界不同地区

汞矿的辰砂样品的汞同位素组发现 , 全球汞矿辰砂

202Hg 的变化范围从−1.33‰到 0, 平均值为−0.88‰ 

± 0.44‰ (2, n = 14). Smith 等人  [10]研究了美国

California Coast Ranges 地区的汞矿床及岩石样品的

汞同位素组成特征 , 发现绝大多数样品的汞同位素

组成202Hg 平均值为−0.64‰ ± 0.87‰ (2, n = 146). 

Blum 和 Bergquist[22]报道了全球最大的汞矿(Almadén

汞矿)辰砂样品的汞同位素组成, 其202Hg 平均值为

−0.54‰. Yin 等人[28]测定了万山汞矿地区的辰砂样品

汞同位素组成, 其平均值为–0.74‰ ± 0.11‰ (2, n = 

14). Sonke 等人[26]测定了世界不同地区的锌矿样品, 

发现其平均值为–0.24‰ ± 0.15‰ (2, n = 2).  

如图 3 所示, 煤中汞同位素组成相比热液矿床具

有明显不同的汞同位素组成 [11,12]. 本研究统计了前

人发表的煤中的汞同位素数据. 研究发现, 全球煤中

汞同位素组成202Hg 变化范围从–0.11‰ ~ –2.98‰, 

其平均值为–1.29‰ ±
 0.64‰ (2, n=146), 低于热液

矿床的202Hg 值. 与此同时, 煤中汞同位素非质量分

馏特征相对明显, 其 ∆199Hg 平均值为–0.09‰±0.17‰ 

(2, n = 146). 前人研究发现, 煤中汞主要来自于植

物吸收的大气汞和后期热液侵入的地质成因的汞[12]. 

煤中汞同位素的非质量分馏特征 ∆199Hg:∆201Hg 比

值约为 1:1[28], 表明煤中的部分汞曾经历了 HgII 的光

致还原作用[11].  

如图 3 所示, 人为活动所释放的汞的汞同位素非

质量分馏特征并不明显 [16,29], 然而自然界的许多环

境介质, 如水生生物[17]、大气样品[16]却具有明显的非 
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图 3  贵州省不同地区表层土壤及不同汞污染源[16~22,43~47]的 δ202Hg (‰)和 Δ199Hg(‰)的分布特征 

 

质量分馏特征 . 尤其是大气样品偏负的汞同位素非

质量分馏特征表明 : 大气汞排放到表生环境曾经历

非常复杂的地球化学循环[30,31], 如光化学作用[17]、微

生物作用[32]、挥发作用[33]等, 并能导致汞同位素组成

的变化 . 尽管人为大气活动排放汞的非质量分馏相

对较小或不明显[16,29], 然而前人在表生环境介质, 如

水生生态系统[27~29]、大气样品[25,26]等发现了非常明显

的汞同位素非质量分馏. 如图 3, 尤其是大气汞样品

(如苔鲜样品)表现为相对偏负的 ∆199Hg 值, 其平均值

为–0.43‰± 0.14‰(2, n = 72), 这表明全球大气汞都

经历了非常普遍的光致还原作用[16]. Sonke [29]的最新

研究表明, 由于水体汞的光致还原作用, 汞同位素的

非质量分馏可能是一个全球性的普遍现象.  

2.3  贵州省不同地区表层土壤汞同位素组成特征 

如图 4 所示, 贵州省不同汞污染地区土壤汞同位

素组成表现出明显的差异. 其中202Hg 变化范围约为

2.0‰; 汞同位素的非质量分馏 ∆199Hg 变化范围约为

0.25‰. 本研究同位素测定的202Hg 和 ∆199Hg 精度分

别为 0.08‰和 0.05‰, 表明汞同位素可能成为未来示

踪土壤汞污染源的有效工具.   

Yin 等人 [28]测定了万山汞矿地区辰砂和汞矿渣

的汞同位素组成, 其中, 辰砂的汞同位素组成202Hg

为–0.74‰ ± 0.11‰ (2, n = 14); 汞冶炼废渣的汞同

位素组成202Hg 为 0.08‰ ± 0.20‰ (2, n = 11), 且无

明显的 MIF. 如图 4, 万山汞矿区表层土壤汞同位素

组成恰好处于该区辰砂和汞冶炼废渣之间 , 表明万

山汞矿地区表层土壤中的汞污染可能是由于二者的

混合作用导致的. 万山汞矿地区表层土壤 ∆199Hg 变

化范围从–0.02‰到 0.07‰, 未见明显的汞同位素非

质量分馏. 迄今为止, 导致自然界汞同位素非质量分

馏的原因主要是由于水体汞(HgII 和 MeHg)的光还原

反应 [17]. 尽管在万山汞矿地区土壤溶液中也可能存

在这种水体汞的光还原反应, 然而, 相比该地区土壤

较高的汞含量(49~127 μg g−1), 光还原反应所导致的

非质量分馏特征可能只占很少的一部分.  

如图 4 所示, 与万山汞矿区不同, 其他地区(如 

 
 

 

图 4  贵州省不同地区表层土壤、贵阳煤[19]及万山汞矿[22, 46]

中 δ202Hg (‰)和 ∆199Hg(‰)的关系 
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赫章土法炼锌区、清镇电厂以及花溪公园)的表层土

壤汞同位素组成202Hg 相对偏负, 并且表现相对明显

的汞同位素非质量分馏特征. 其中: (1) 赫章土法炼

锌区表层土壤的202Hg 变化范围从–1.06‰到–1.75‰, 

平均值为–1.32‰ ± 0.32‰(2, n = 4).  ∆
199Hg 变化范

围从–0.06‰到–0.15‰, 平均值为–0.12‰ ± 0.04‰ 

(2, n = 4); (2) 清镇电厂地区表层土壤的202Hg 变化

范围从–1.26‰到–1.88‰, 平均值为–1.59‰ ± 0.31‰ 

(2, n = 3). ∆199Hg 变化范围从–0.07‰到–0.12‰, 平

均值为–0.09‰ ± 0.03‰(2, n = 3); (3) 花溪公园地

区表层土壤的202Hg 变化范围从–1.66‰到–1.82‰, 

平均值为−1.73‰ ± 0.08‰(2, n = 3). ∆199Hg 变化范

围从–0.18‰到–0.25‰, 平均值为–0.21‰ ± 0.04‰ 

(2, n = 3). 如本文 2.2 节所述, 有色金属冶炼所释放

的汞同位素非质量分馏并不明显, 其 ∆199Hg 通常小

于 0.2‰. Biswas 等人[11]测定了贵州地区的煤样, 并

未发现明显的汞同位素非质量分馏特征. 因此, 本研

究测定的表层土壤中 δ202Hg 和 ∆199Hg 的变化可能是

由于不同汞污染源的混合作用以及汞在自然界的同

位素分馏过程引起的.  

由于表层土壤有机质含量相对较高 , 并且有机

质能够和汞紧密结合 , 因此表层土壤能够富集大量

从大气沉降的汞[1]. 已有研究表明, 大气汞沉降是土

壤的重要来源之一[11,29]. 目前, 导致汞同位素非质量

分馏的主要机制包括核体积效应 [34]和核磁效应 [35]. 

Bergquist 和 Blum 首次发现汞(HgII 和 MeHg)在水环

境中发生光致还原反应的过程中会导致汞同位素非

质量分馏, 其同位素倾向于富集在剩余液体中, 并且

∆199Hg:∆201Hg 之间分别呈 1 和 1.36 的线性关系, 核

磁效应被认为是产生这一关系的主要原因 . 也有研

究表明在光还原过程中, ∆199Hg:∆201Hg 的变化介于
1.19~1.31 [17]. 

如图 5 所示, 本研究表层土壤汞同位素非质量分

馏 ∆199Hg/∆201Hg 约为 1, 表明光化学反应是导致贵

州省表层土壤汞同位素非质量分馏的主要原因 . 苔 

 

图 5  贵州省不同地区表层土壤、贵阳煤[19]及万山汞矿[22, 46]

中 ∆199Hg(‰)和 ∆201Hg(‰)的关系 

 
鲜是大气汞的指示植物 . 最近对苔鲜汞同位素组成

的研究发现, 由于全球水体汞的光致还原作用, 苔鲜

具有明显偏负的汞同位素非质量分馏, 其 ∆199Hg 平

均值为–0.43‰ ± 0.14‰ (2, n = 72). 本研究测定的

贵州不同汞污染区汞同位素非质量分馏数据表明 : 

大气汞沉降是该地区表层土壤的一个重要汞污染来

源, 从而证明汞同位素的“质量分馏-非质量分馏”二

维体系能够成为未来示踪土壤汞来源的有效工具.  

3  结论 

本研究通过测定贵州省不同汞污染区表层土壤

的汞同位素组成 , 发现不同汞污染区域土壤具有不

同的汞同位素组成特征 . 本研究揭示 , 汞同位素的

“质量分馏-非质量分馏”二维体系可能成为未来示踪

土壤汞来源的有效工具 . 尤其是汞同位素的非质量

分馏特征对于示踪和定量表层土壤大气汞的贡献率

可以发挥有效的作用.  
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