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内容提要：本文主要采用连续提取法对德兴铜矿地区低品位矿石堆浸场和大坞河流域的土壤样品进行元素形

态分析。低品位矿石堆浸场中Ａｓ、Ｃｕ元素含量最高分别达到９５．７μｇ／ｇ和１８６７μｇ／ｇ，都严重超过国家三级土壤标

准，但是通过元素形态分析得到，Ａｓ元素主要以硫化物态存在（百分比为５０％～８０％），Ｃｕ元素主要以有机结合态

存在（百分比为５０％～６０％），能稳定存在于矿石中。其他元素如Ｃｄ、Ｍｏ、Ｐｂ、Ｚｎ都以有机物结合态为主，Ｃｒ元素

以硅酸盐态为主，Ｈｇ元素以硫化物态占主要，重金属迁移性差，对环境的影响不大。

大坞河流域上中下游元素形态组成变化不明显。Ｃｕ元素含量（平均为４００～５００μｇ／ｇ）超过国家三级土壤标

准，但是Ｃｕ元素主要是以有机结合态存在（比例为３５％），稳定性相对较好。而Ｃｄ元素虽然在样品中含量在国家

三级土壤标准之下，其水溶态、吸附态和碳酸盐态所占的比例较大（３０％左右），容易发生迁移转化，对环境的影响

较大。Ｐｂ元素以有机结合态为主，百分比达到４５％；Ａｓ、Ｈｇ元素以硫化物态占主导，百分比大于５０％，对环境有

潜在的影响。其他元素如Ｃｒ、Ｍｏ、Ｚｎ的硅酸盐态比例最大（５０％左右），能比较稳定的存在于土壤中，对环境的影

响较小。
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　　重金属污染是矿区环境污染中严重问题之一，重

金属可以通过地下水、土壤、植物等途径进入人体，危

及人体健康（张发旺等，２００１）。而目前重金属总量已

经不能完全反映其对环境的危害程度，因为重金属存

在形态不同，其迁移性、毒性和生物有效性相差很大

（Ｕｒａｓａｅｔａｌ．，１９９６；Ｃｈａｕｄｈｕｒｉｅｔａｌ．，２００３；Ｗｈｉｔｅｌｅｙ

ｅｔａｌ．，２００３；Ｈａｒｔｗｉｇｅｔａｌ．，２００５）。目前对重金属污

染研究主要是通过连续提取法来确定重金属各形态

的含量，再将重金属的形态与生物有效性和毒理性相

联系，从而达到研究重金属对环境危害程度的目的

（邵孝侯等，１９９４；王学峰等，２００４）。

德兴铜矿由于多年的采矿积累了大量的低品位

矿石和废矿石，分别堆积在祝家村、杨桃坞和西源废

石场。为进一步对铜的回收利用，废石场多用硫杆

菌和稀硫酸进一步喷淋矿石浸取铜，同时在这个过

程中产生大量的氧化酸性废水。由于种种原因，德

兴铜矿地区环保设施运行效率不高，做不到对所有

的酸性废水进行处理后排放。因此祝家村废石场的

酸性废水就通过排放、渗漏等方式排入大坞河中。

大坞河含有的酸性废水与重金属严重污染了下游有

关地区（何孟常等，１９９９；许万文等，２００４）。据已有

研究资料得知，大坞河河水铜离子含量达到１２～

３０ｍｇ／Ｌ，底泥中达５００～９００ｍｇ／Ｌ，乐安河底泥中

达到５００ｍｇ／Ｌ，有关土壤中铜含量平均为１８６．５

ｍｇ／Ｌ，是土壤中铜正常值的１０倍左右，导致铜矿下

游污染严重，使得几个村庄的大片良田变成了荒地，

已经波及到鄱阳湖的底泥（黄长干等，２００４）。多年

来
!

兴铜矿地区的环境问题一直备受关注（吴飞等，



１９９７；周东美等，２００２；赵元艺等，２００３；赖发英等，

２００４；陈怀满等，２００５），但是对于重金属在该地区迁

移转化的研究还不是很全面。

本文主要针对德兴铜矿低品位矿石堆浸场和大

坞河流域的土壤，采用连续提取法进行形态分析，研

究土壤中重金属元素存在的主要形态，结合德兴铜

矿地区的特点分析重金属在土壤中的迁移转化，为

矿区生态环境恢复提供一定的理论依据。

１　德兴铜矿和大坞河流域简介

德兴铜矿位于江西省上饶地区德兴县泗洲镇，

距德兴县城２２ｋｍ，是世界上铜资源量在８００万ｔ

以上的８个斑岩型矿床之一，为目前亚洲生产规模

最大的铜矿。德兴铜矿包括富家坞、铜厂和朱砂红

３个矿床，３处共探明可开采的矿石总储量为１６亿

ｔ，含铜８００万ｔ，含钼２９万ｔ，还有十余种价值较高

的伴生元素?。矿区是一个以黄铜矿为主的多元素

共生硫化物矿床，共生元素有 Ｃｕ、Ｓ、Ｆｅ、Ｐｂ、Ｚｎ、

Ｍｏ、Ａｇ、Ａｕ、Ｃｏ、Ｂｉ、Ａｓ、Ｍｎ、Ｓｉ、Ａｌ、Ｔｉ、Ｃａ、Ｍｇ等，

矿石储量大，Ｃｕ品位虽低但较均匀，矿石类型简单，

矿体埋藏较浅，在温热气候条件下，由于强烈的风化

和淋溶作用，土体下面形成厚达数米至数十米的红

色风化壳，Ｃａ、Ｍｇ、Ｋ、Ｎａ等金属元素有明显迁移，

而Ａｌ、Ｆｅ明显富集，构成铁铝型风化壳?。

大坞河河流全长１４ｋｍ，汇水面积３４ｋｍ２。流

经矿区腹地，在矿区北部汇入乐安河，乐安河最终汇

入鄱阳湖。具体位置见图１。

２　样品与实验

２．１　样品采集

取样时间是２００４年４月，共采集样品２６件。

在大坞河源头的低品位矿石场采集４件被酸淋滤过

的矿石样品；对大坞河上、中、下游分别取样，其中上

游１０件，中游２件，下游１４件。在大坞河上游西岸

分别采集了两个土壤剖面，下游地区同样采集土壤

剖面（图１）。

采样时尽量避开受居民生活环境污染的土壤，选

择具有代表性的采样点。应用ＧＰＳ定位仪确定采样

点的经纬度，并记录所取样品周围的环境状况与土壤

状况。土壤样品由中国地质科学院地球物理地球化

学研究所进行元素含量分析和元素形态分析。

２．２　样品分析

土壤中重金属元素含量的测试方法为：Ｐｂ的测

定主要采用Ｘ荧光光谱法，Ｚｎ、Ｃｕ采用ＰＳ４型电

感耦合等离子原子发射光谱仪进行测量；Ｃｄ使用

５０８型原子吸收光度计进行分析；Ｈｇ采用王水溶矿

法并用ＸＧＹ１０１１Ａ型原子荧光光度计进行分析。

各元素分析方法的各项技术指标均满足中国地质调

查局技函［２０００］０９文“关于印发《覆盖区多目标地

球化学调查样品测试及质量监控暂行规定》的通知”

中的规定。为保证样品测试的准确性，部分样品进

行了平行样测定。

采用连续提取法对土壤样品重金属元素进行形

态分析。连续提取法是一种化学分析方法，主要应

用于土壤和水系沉积物中重金属的研究，它能给重

金属的迁移转化的深入研究提供最有力的数据支持

（Ｔｅｓｓｉｅｒｅｔａｌ．，１９７９）。具体分析过程如下：

（１）水溶态：称２．５ｇ样品于２５０ｍＬ聚乙烯塑

料烧杯中，加入２５ｍＬ蒸馏水（煮沸、冷却），用稀盐

酸（ＨＣｌ）和氢氧化钠溶液（ＮａＯＨ）调ｐＨ＝７，摇匀，

在２５±２℃下在振荡器上振荡２ｈ。取下，除去盖

子，在离心力４０００ｇ下离心２０ｍｉｎ，将上清液滤出，

向剩余残渣中加１００ｍｌ蒸馏水，沉淀、离心后，弃去

水相，留下残渣。

（２）吸附态：向残渣中加入１ Ｍ 的柠檬酸钠

（Ｎａ３Ｃ６Ｈ５Ｏ７·２Ｈ２Ｏ），摇匀，盖上盖子，在２５±２℃

下震荡２ｈ，再离心２０ｍｉｎ。分取上清液于比色管

中，加入浓盐酸（ＨＣｌ），摇匀，留测各元素。向残渣

中加１００ｍＬ蒸馏水，沉淀离心后，弃去水相，留下

残渣。

（３）碳酸盐态：向残渣中加入２５ｍＬ１ｍｏｌ／Ｌ醋

酸溶液（ＣＨ３ＣＯＯＨ），摇匀，盖上盖子，在２５±２℃

下振荡５ｈ，再离心２０ｍｉｎ，再分取上清液于比色管

中，加５ｍＬ浓 ＨＣｌ，稀释定容，留测各元素。对残

渣再进行水洗、沉淀、离心操作。

（４）有机结合态：向残渣中加入５０ｍＬ０．１

ｍｏｌ／Ｌ的焦磷酸钠溶液（Ｎａ４Ｐ２Ｏ７·１０Ｈ２Ｏ），调ｐＨ

＝１０，摇匀，振荡３ｈ，离心２０ｍｉｎ，取上清液，加浓

硝酸（ＨＮＯ３）＋浓高氯酸（ＨＣｌＯ４），加热至高氯酸

白烟冒尽，取下，加１ｍＬ１＋１（ｖ＋ｖ）盐酸溶液

（ＨＣｌ）或硝酸溶液（ＨＮＯ３），水洗表面器，加热溶解

盐类，取下，冷却，定容，摇匀，留测各元素。

（５）硫化物态：向残渣中加入０．５ｇ次氯酸钾

（ＫＣｌＯ４）粉末，摇匀，振荡２ｈ，离心２０ｍｉｎ。将上清

液滤入比色管中，加５ｍＬ浓盐酸（ＨＣｌ），定容，摇

匀，留测各元素。

（６）硅酸盐态：将残渣风干、磨细、称重。称取

０．２０００ｇ样品于聚四氟乙烯坩埚中，水润湿。加氢
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图１　低品位矿石堆浸场和大坞河土壤样品分布示意图

Ｆｉｇ．１　ＳｋｅｔｃｈｍａｐｓｈｏｗｉｎｇｔｈｅｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎｏｆｓａｍｐｌｅｓｏｆｌｏｗｇｒａｄｅｏｒｅｐｌｏｔａｎｄｓｏｉｌａｌｏｎｇＤａｗｕＲｉｖｅｒ

１—铜矿采场；２—祝家村排石场；３—酸性集液池及编号；４—酸性水库；５—低品位矿石堆浸场取样位置；

６—大坞河流域土壤采样剖面；７—村庄；８—河流

１—Ｃｏｐｐｅｒｍｉｎｉｎｇｇｒｏｕｎｄ；２—ｐｉｌｉｎｇｏｒｅｇｒｏｕｎｄｉｎＺｈｕｊｉａｃｕｎ；３—ａｃｉｄｗａｔｅｒｐｏｎｄａｎｄｓｅｒｉａｌｎｕｍｂｅｒｓ；４—ａｃｉｄｒｅｓｅｒｖｏｉｒ；

５—ｓａｍｐｌｉｎｇｐｏｉｎｔｓｏｆｍｉｎｉｎｇｐｌｏｔｓ；６—ｓａｍｐｌｉｎｇｐｒｏｆｉｌｅｏｆｓｏｉｌａｌｏｎｇＤａｗｕＲｉｖｅｒ；７—ｖｉｌｌａｇｅｓ；８—ｒｉｖｅｒｓ

氟酸（ＨＦ）、硝酸（ＨＮＯ３），冲洗坩埚壁，电热板上加

热至盐类溶解，取下冷却，用水定容２５ｍＬ，摇匀，留

测各元素。

用原子荧光光谱法（ＡＦＳ）测元素 Ａｓ、Ｓｅ和
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Ｈｇ，用等离体质谱法（ＩＣＰＭＳ）测Ｃｄ、Ｃｒ、Ｃｕ、Ｍｏ、

Ｐｂ和Ｚｎ。

３　数据的精密度和准确度

３．１　数据的精密度

通过计算重复样品前后两个测量值之间的相对

偏差
"ＲＥ），得到数据的精密度。ＲＥ＝［Ａ－（Ａ＋

Ｂ）／２］÷［（Ａ＋Ｂ）／２］×１００，其中ＲＥ为相对偏差，

Ａ、Ｂ分别为前后两次测量值。通过对元素含量部

分重复样品和元素形态部分重复样品的计算，得到

表１和表２。从表１元素含量精密度表格中得到，

大部分元素的ＲＥ值小于５％，只有个别样品中个别

元素的ＲＥ值超过１０％。这种精密度符合数据分析

的要求。

从表２得到，元素形态数据的相对偏差要大于

元素含量间的相对偏差。大部分样品中元素的ＲＥ

值在１０％左右，Ａｓ、Ｃｄ、Ｃｕ元素水溶态和吸附态的

ＲＥ值较大，可能是由于这两种形态含量很小，分析

过程中造成的系统误差较大。由于水溶态和吸附态

在元素形态中所占的比例很小，故对分析数据结果

讨论没有太大的影响。其他元素形态中对元素起重

要作用的形态精密度都较好。

３．２　数据的准确度

目前我国还没有形态分析的国家标准物质，形

态分析只是相对分析，不同的要求和目的对形态的

划分也不同，采取的方法也不同，这样得出的结果也

有一些差别，所以形态分析的标准值也是相对于一

定的方法而言的（李展强等，２００５）。

表１　样品中元素含量（μ犵／犵）的精密度

犜犪犫犾犲１　犜犺犲狆狉犲犮犻狊犻狅狀狅犳犺犲犪狏狔犿犲狋犪犾犮狅狀狋犲狀狋狊（μ犵／犵）犻狀狊犪犿狆犾犲狊

样品号 参数 Ａｓ Ｃｄ Ｃｒ Ｃｕ Ｈｇ Ｍｏ Ｐｂ Ｓｅ Ｚｎ

４１８Ｔ０４１

测量值１ ６５．４ ０．２１２ １１２ １０９ ０．０３８ ０．９ ５１ ０．１６ １４７

测量值２ ４４．５ ０．２２４ １１３ １１６ ０．０４３ １．１ ５２ ０．１６ １５５

ＲＥ（％） １９．０ ２．７ ０．４ ３．１ ６．０ １０．０ ０．９ ０ ２．６

４１８Ｔ０４４

测量值１ ５２．４ ０．２７３ １１０ ８４ ０．１５１ １．４ １１７ ０．３５ １２８

测量值２ ４５．６ ０．２８５ １１１ ８３ ０．１６８ １．３ １１７ ０．４０ １３１

ＲＥ（％） ７．０ ２．０ ０．４ ０．６ ５．０ ３．７ ０ ６．６ １．１

４１６Ｆ０３

测量值１ ５．７ ０．１１７ ６２ ２７４ ０．０２３ １８．９ １０ ２．９０ １１

测量值２ ５．９ ０．１２７ ６８ ２９８ ０．０２６ １９．５ １１ ２．７３ １１

ＲＥ（％） １．７ ４．０ ４．６ ４．０ ６．０ １．５ ４．７ ３．０ ０

４１６Ｔ０７１

测量值１ ２１．６ ０．２６８ １０１ ２９３ ０．２７０ ９．４ ７２ ０．６２ １７０

测量值２ ２０．５ ０．３３４ １０７ ３０４ ０．３０７ ９．５ ７８ ０．５６ １７３

ＲＥ（％） ２．０ １１．０ ２．８ １．８ ６．４ ０．５ ４．０ ５．０ ０．８

检出限 １ ０．０２０ ３ １ ０．００２ ０．２ ２ ２．０１ ２

表２　土壤样品中元素形态的精密度

犜犪犫犾犲２　犜犺犲狆狉犲犮犻狊犻狅狀狅犳犺犲犪狏狔犿犲狋犪犾狊狆犲犮犻犪狋犻狅狀犻狀狊狅犻犾狊犪犿狆犾犲狊

元素 参数 水溶态 吸附态 碳酸盐态 硫化物态 有机态 硅酸盐态

Ａｓ（μｇ／ｇ）

测量值１ ０．００５ ０．０７０ ０．０１１ １７．８ ４．２８ ８．３３

测量值２ ０．００８ ０．０６３ ０．０１６ １５．８ ４．３８ ９．４０

ＲＥ（％） ２３．２ ５．２ １８．５ ５．９ １．１ ６．０

Ｃｄ（ｎｇ／ｇ）

测量值１ ３．２ １０．８ ３４．４ １５．０ ６３ ９８

测量值２ ２．７ ５．７ ３６．０ １４．１ ５３ ８４

ＲＥ（％） ８．５ ３０．９ ２．２ ３．１ ８．６ ７．６

Ｃｕ（μｇ／ｇ）

测量值１ ０．１７ ０．３５ ４．３ １１．３ ３３ ３８

测量值２ ０．１３ ０．２０ ５．０ ９．６ ２７ ３８

ＲＥ（％） １３．３ ２７．２ ７．５ ８．１ １０．０ ０

Ｐｂ（μｇ／ｇ）

测量值１ ０．３２ ０．３５ ２．６ ７．２ ３８．３ ７．３

测量值２ ０．２９ ０．２７ ２．９ ４．６ ３２．８ ８．８

ＲＥ（％） ４．９ １２．９ ５．４ ２２．０ ７．７ ９．３

Ｚｎ（μｇ／ｇ）

测量值１ ０．２４ ０．４０ １０．３ １０．１ ６２．４ ６７．３

测量值２ ０．２５ ０．３４ １１．０ ７．９ ４６．３ ６５．８

ＲＥ（％） ２．０ ８．１ ３．３ １２．２ １４．８ １．１
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表３　元素含量与形态之和的对比

犜犪犫犾犲３　犜犺犲犮狅犿狆犪狉犻狋狅狀犫犲狋狑犲犲狀犺犲犪狏狔犿犲狋犪犾犮狅狀狋犲狀狋狊犪狀犱狊狌犿狅犳狋犺犲狊狆犲犮犻犪狋犻狅狀狊

样品号
Ｃｄ Ｃｕ Ｐｂ Ｚｎ

含量 Σ σ 含量 Σ σ 含量 Σ σ 含量 Σ σ

４１８Ｔ０４１ ０．２３ ０．１９ １７．４ １１６ ７９．９３ ３１．３ ５２ ４９．７ ４．４ １５５ １３１．５ １５．２

４１８Ｔ０４３ ０．２６ ０．２３ １１．５ ７６ ５９．３７ ２１．８ ５１ ５２．３ －２．５ １３０ １１３．４ １２．７

４１８Ｔ０４４ ０．２９ ０．２８ ３．４ ８３ ７０．４９ １５．１ １１７ １１８．０ －０．８ １３１ １１４．１ １２．９

４１８Ｔ０１２ ０．２１ ０．１９ ９．５ ８８６ ７１１．２７ １９．７ ５６ ４６．９ １６．２ １３３ １１９．７ １０．０

４１６Ｔ０３１ ０．１５ ０．１４ ６．６ ８９１ ８８１．２０ １．０ ６０ ５６．１ ６．５ １２３ １０８．６ １１．７

４１６Ｔ０３２ ０．１７ ０．１７ ０ ８９７ ９４０．３１ ４．８ ６１ ６０．３ １．１ １１９ １０８．３ ８．９

４１６Ｔ０５ ０．２１ ０．２３ －９．５ ５４３ ５６６．３１ －４．０ ６９ ６７．１ ２．７ １１２ １０９．７ ２．１

　注：含量单位：μｇ／ｇ；Σ—元素各形态之和，单位：μｇ／ｇ；σ＝（含量－Σ）／含量ⅹ１００％。

本文通过计算重金属含量与各形态之和的相对误差

（σ）来衡量准确度的。选取部分样品中Ｃｄ、Ｃｕ、Ｐｂ、

Ｚｎ元素的形态数据与含量进行对比分析，具体数据

见表３。其中σ＝（含量－Σ）／含量ⅹ１００％。从表３

可以看到，各元素的σ值大小不一，最大的是３１．

３％（Ｃｕ元素），最小的σ值为０。不过总的来看多

数样品中元素的σ值集中在１０％左右，这种误差可

能偏大，主要是由于元素形态分析方法的不完善，再

加上元素形态含量较小，分析过程中可能造成较大

的误差。根据前人的研究（袁旭音等，２００４），本文中

的误差不会对数据的分析结果造成较大的影响。

图２　低品位矿石堆浸场４件样品重金属含量对比

Ｆｉｇ．２　Ｔｈｅｃｏｍｐａｒｉｓｏｎｏｆｈｅａｖｙｍｅｔａｌｃｏｎｔｅｎｔｓｉｎｌｏｗｇｒａｄｅｏｒｅｐｌｏｔｓａｍｐｌｅｓ

４　重金属元素含量数据结果与讨论

各样品重金属元素含量数据结果见表４。各样

品采集位置详见图１。

４．１　低品位矿石堆浸场重金属含量分析

从表４得到，低品位矿石堆浸场４件样品中

４１６Ｆ０１和４１６Ｆ０２样品中重金属含量明显高于４

１６Ｆ０３、４１６Ｆ０４样品（图２），并且Ａｓ含量是国家三

级土壤标准的２～３倍、Ｃｕ含量是国家三级土壤标

准的４～５倍，其他元素含量均远低于国家三级土壤

标准。而４１６Ｆ０３和４１６Ｆ０４样品中元素含量较

低，可能由于４１６Ｆ０３和４１６Ｆ０４两件样品自然风

化和酸淋滤的时间较长，矿石中的重金属元素被风

化和淋滤掉的较多。

由此我们得出样品４１６Ｆ０１、４１６Ｆ０２属于淋滤

时间较短的样品，而４１６Ｆ０３和４１６Ｆ０４属于经过

长期风化和淋滤的样品，从两者的对比（图２）中还

得到在矿石的淋滤过程中，随着时间的推移，酸淋滤

和风化的进行，矿石中变化较大的元素是Ｃｕ、Ａｓ、

Ｚｎ、Ｍｏ、Ｐｂ，其他元素的变化不大。我们推测矿石

淋滤前后变化较大的元素Ｃｕ、Ａｓ、Ｚｎ、Ｍｏ、Ｐｂ，从矿

石中释放出来，容易随着雨水或者渗漏等进入水体

中，污染大坞河的源头。
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表４　低品位矿石堆浸场和大坞河流域重金属元素含量（μ犵／犵）

犜犪犫犾犲４　犜狅狋犪犾犺犲犪狏狔犿犲狋犪犾犮狅狀狋犲狀狋狊（μ犵／犵）犻狀犾狅狑犵狉犪犱犲狅狉犲狆犾狅狋犪狀犱犇犪狑狌犚犻狏犲狉

样品号 Ａｓ Ｃｒ Ｃｕ Ｍｏ Ｐｂ Ｚｎ Ｃｄ Ｈｇ
采样深度

（ｃｍ）
采样位置

４１６Ｆ０１ ７８．９ ７０ １８６７ ４４．４ ３４ ５１ ０．２２ ０．０９

４１６Ｆ０２ ９５．７ ７２ １５６１ ２３．４ ２７ ５７ ０．１３ ０．０８

４１６Ｆ０３ ５．９ ６８ ２９８ １９．５ １１ １１ ０．１３ ０．０３

４１６Ｆ０４ ４．８ ８０ ５８ ３．８ １３ １３ ０．１４ ０．０２

均匀取样
低品位矿石

堆浸场

４１８Ｔ０３１ ５５．９ １２８ １８３ ３．７ ６３ １６３ ０．２０ ０．０４ ２０～４０

４１８Ｔ０３２ ５１．３ １２８ １９５ ３．２ ６６ １５８ ０．１６ ０．０５ ０～２０

４１８Ｔ０４１ ４４．５ １１３ １１６ １．１ ５２ １５５ ０．２３ ０．０４ ＞８０

４１８Ｔ０４２ ２４．２ １２２ ９５ １．０ ５４ １３８ ０．２４ ０．０４ ５０～８０

４１８Ｔ０４３ ４１．２ １０９ ７６ ０．９ ５１ １３０ ０．２６ ０．０５ ２０～５０

大坞河上游祝家

村南大坞河西岸

４１８Ｔ０１１ ２７．１ １１０ ６８４ １３．３ ７８ １２８ ０．１７ ０．０７ ０～２０

４１８Ｔ０１２ ２０．７ １１８ ８８６ １２．３ ５６ １３３ ０．２１ ０．０７ ２０～３５

大坞河中游

德铜医院

４１６Ｔ０３１ １５．３ １２６ ８９１ ４．５ ６０ １２３ ０．１５ ０．０６ １７５～２００

４１６Ｔ０３２ ２７．６ １１５ ８９７ ４．７ ６１ １１９ ０．１７ ０．０６ １５０～１７５

４１６Ｔ０３４ １９．７ １０４ ４１７ ４．９ ７４ １１９ ０．１４ ０．０７ １００～１２５

４１６Ｔ０３６ ３３．６ １０８ ５４７ ５．２ ６６ １１４ ０．１６ ０．０６ ５０～７５

４１６Ｔ０３８ ４３．４ １２１ ４２５ ３６．０ ６４ ９０ ０．１５ ０．２０ ０～２５

大坞河下游

下沽口村

国家三级

土壤标准
３０ ４００ ４００ ５００ ５００ １．０ １．５

４．２　大坞河流域重金属含量分析

大坞河流域土壤中重金属元素含量除了Ｃｕ元

素，其他元素均在国家三级土壤标准之下，Ａｓ元素含

量最大值是７３．９μｇ／ｇ，在部分样品中接近或者超过

国家三级土壤标准值。Ｃｕ元素在上游土壤样品中含

量都在１９５～７６μｇ／ｇ范围内，低于国家三级土壤标

准；而在大坞河中下游地区土壤样品中Ｃｕ元素含量

最高达到８９１μｇ／ｇ，是国家三级土壤标准２．２２倍

（表４）。其他元素在大坞河上中下游含量变化不是

很明显，随着河水的流动没有表现出较明显的变化趋

势。Ｃｕ含量的变化可能由于大坞河上游河岸边有护

栏，可以减轻河水对岸边土壤的渗透或漫灌。

５　重金属元素形态数据分析与讨论

土壤样品重金属元素各形态的百分比如表５、６

所示。

５．１　低品位矿石堆浸场

在大坞河上游祝家村排石场的低品位矿石堆浸

场采集了４件矿石样品（表５）。可以看出Ｃｄ、Ｃｕ、

Ｍｏ、Ｐｂ、Ｚｎ元素都是以有机结合态为主要存在形态

（Ｃｄ：３０％～５０％；Ｃｕ：５０％～７０％；Ｍｏ：５０％左右；

Ｐｂ：５０％左右；Ｚｎ：３０％～４０％）；Ａｓ元素以硫化物

态占主导，所占百分比为５０％～８０％；Ｃｒ元素以硅

酸盐态为主，百分比为５５％～７５％；Ｈｇ元素以硫化

物态占最主要，百分比高达９５％以上。

Ｃｄ、Ｃｕ、Ｍｏ、Ｐｂ、Ｚｎ元素在原矿石中属于亲硫

性元素，一般都会形成硫化物，以硫化物态形式存在

（王云等，１９９５）。堆浸场中的矿石是经过淋滤的，淋

滤液中含有大量的氧化亚铁硫杆菌，此菌类主要用

于浸取矿石中的重金属元素（项拥军，２０００；柳建设

等，２００４；沈艳杰等，２００５）。而在低品位矿石堆浸场

中Ｃｄ、Ｃｕ、Ｍｏ、Ｐｂ、Ｚｎ元素主要以有机结合态存在，

这可能与矿石场喷淋的淋滤液中含有氧化亚铁硫杆

菌有关。矿石中重金属以有机结合态存在较稳定，

难于发生迁移转化，对周围环境影响较小。

同时前人研究结果也表明，矿石堆浸场中的重

金属元素在土壤中的含量随深度的增加不会有明显

的变化，这说明重金属元素一般会集中在地表，对地

下水的影响很小，并且这些重金属元素在矿石中维

持一定的化学稳定性（Ｗａｌｄｅｒｅｔａｌ．，１９９５；Ｆａｎｆａｎｉ

ｅｔａｌ．，１９９７）。同时尾矿中重金属的形态不会随时

间而发生改变（Ｆａｎｆａｎｉｅｔａｌ．，１９９７）。但是也有研

究表明随着矿石的风化作用，重金属元素的形态间

会发生相互影响，但是这些重金属不易被释放，会在

矿石中富集（Ｄａｎｇｅｔａｌ．，１９９７）。

５．２　大坞河上、中、下游土壤中金属元素形态

大坞河上、中、下游土壤样品元素的形态所占的

百分比可见表５和表６。由于各元素形态百分比在

大坞河不同流域内变化不明显，故我们得到大坞河

流域８种元素的平均形态百分比柱形图（图３）。

５．２．１　水溶态和吸附态

呈水溶态的重金属是活性的，遇到水即可从样
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表５　低品位矿石堆浸场与大坞河上、中游土壤样品元素形态百分比（％）

犜犪犫犾犲５　犛狆犲犮犻犪狋犻狅狀狊狆犲狉犮犲狀狋狊狅犳犾狅狑犵狉犪犱犲狅狉犲狆犾狅狋犪狀犱狊狅犻犾狊犪犿狆犾犲狊犲犾犲犿犲狀狋狊犳狉狅犿狌狆狆犲狉犪狀犱犿犻犱犱犾犲狉犲犪犮犺犲狊狅犳犇犪狑狌犚犻狏犲狉

样品号
低品位矿石堆浸场 上 游 中 游

４１６Ｆ０１ ４１６Ｆ０２ ４１６Ｆ０３ ４１６Ｆ０４４１８Ｔ０３１４１８Ｔ０３２４１８Ｔ０４１４１８Ｔ０４２４１８Ｔ０４３４１８Ｔ０４４４１８Ｔ０１１４１８Ｔ０１２

深度（ｃｍ） ０～２０ ０～２０ ０～２０ ０～２０ ２０～４０ ０～２０ ＞８０ ５０～８０ ２０～５０ ＜２０ ０～２０ ２０～３５

Ａｓ

Ⅰ＋Ⅱ ０．１ ０．１ ０．３ ０．９ ０．２ ０．４ ０．２ ０．４ ０．２ ０．３ ０．１ ０．３

Ⅲ ０．３ ０．４ ０．１ ０．６ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．４ ０．１ ０．３ ０．２

Ⅳ ６７．４ ８１．４ ５４．７ ４７．６ ４４．８ ５１．６ ５３．２ ４９．９ ５４．６ ４３．８ ３７．２ ４４．６

Ⅴ ２１．０ ４．２ ７．８ １３．５ １２．６ １７．３ １４．７ １３．１ １１．５ １６．１ ３３．３ １９．４

Ⅵ １１．１ １３．９ ３６．９ ３７．３ ４２．２ ３０．５ ３１．７ ３６．３ ３３．１ ３９．６ ２９．０ ３５．３

Ｃｄ

Ⅰ＋Ⅱ ４．３ １５．３ １０．３ １２．８ ７．０ ８．４ ４．３ ７．６ ６．３ ８．０ ７．９ ７．５

Ⅲ １５．７ ２４．７ ８．１ １１．９ ７．２ ８．４ １８．４ ２７．５ ３２．９ ３７．０ ３０．１ ２９．２

Ⅳ ２．８ １０．５ １１．６ １３．４ ５．２ ３．９ ７．２ ８．４ １２．５ １１．３ １０．１ ７．２

Ⅴ ３１．８ ３７．４ ５１．６ ４２．６ １３．１ ２０．４ ２７．１ ２５．２ ２５．４ １３．３ １８．１ ２４．０

Ⅵ ３３．２ １１．９ １８．３ １９．２ ６７．２ ５０．４ ４２．９ ３１．２ ２２．８ ３０．２ ３３．７ ３２．０

Ｃｒ

Ⅰ＋Ⅱ ７．９ ７．５ １３．７ ６．６ ６．０ ５．２ ４．４ ８．９ ９．０ ６．８ ５．１ ６．３

Ⅲ ５．７ １．５ ２．９ ２２．５ ３．３ ９．９ ２．６ ４．８ ６．４ ４．３ ６．６ ３．０

Ⅳ ６．５ ５．９ ３．７ ３．１ ８．６ １２．１ ３．１ ３．８ ４．９ ６．０ ９．６ ５．７

Ⅴ １７．１ ２８．４ ４．０ ９．８ １３．４ １７．１ １２．１ １６．２ １７．４ ７．０ １３．２ １０．７

Ⅵ ６２．６ ５６．５ ７５．４ ５７．８ ６８．６ ５５．５ ７７．６ ６６．１ ６２．１ ７６．１ ６５．５ ７４．２

Ｃｕ

Ⅰ＋Ⅱ １．２ １．２ ０．５ １．６ １．１ １．１ ０．４ ０．６ ０．８ ０．７ １．９ １．３

Ⅲ １５．３ １０．７ ３．７ １．０ １２．２ １５．２ ６．２ ７．７ ６．９ １０．６ ２６．８ ２２．５

Ⅳ １．４ ２．１ ２．６ ７．４ ２５．２ ３１．２ １２．０ １９．８ ２０．１ ２４．８ ２３．９ １８．８

Ⅴ ５７．９ ６３．６ ６８．７ ６４．７ ３７．０ ３５．１ ３３．７ ３５．２ ３３．５ ２５．５ ２８．８ ２９．５

Ⅵ ２４．１ ２２．４ ２４．４ ２５．２ ２４．４ １７．２ ４７．５ ３６．６ ３８．６ ３８．３ １８．５ ２７．８

Ｈｇ

Ⅰ＋Ⅱ ０．４ ０．７ ０．８ １．１ ０．４ ０．３ ０．４ ０．３ ０．３ ０．２ ０．２ ０．４

Ⅲ ０．３ ０．３ ０．８ ０．８ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１

Ⅳ ９６．５ ９３．４ ９７．７ ９７．０ ９２．３ ８６．２ ６９．１ ９２．９ ８９．９ ９３．６ ９６．４ ９５．６

Ⅴ ２．７ ５．６ ０．７ １．０ ７．２ １３．４ ５．３ ６．７ ９．７ ６．１ ３．３ ３．８

Ⅵ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／

Ｍｏ

Ⅰ＋Ⅱ ０．６ １７．２ ０．５ ０．９ ０．８ １．１ １．９ ５．９ ５．６ ２．５ ０．６ １．２

Ⅲ ０．１ ０．３ ０．１ ０．４ ０．６ ０．７ １．６ １．５ １．６ １．５ ０．２ ０．２

Ⅳ ２．６ １４．８ ４．６ ６．９ １３．７ ２２．７ １９．５ ２０．８ １７．７ ２７．２ １５．７ １４．０

Ⅴ ４９．６ ４４．２ ５６．１ ５０．９ ４０．６ ４０．９ ３３．３ ３２．２ ３５．４ ２４．３ ３５．７ ３１．６

Ⅵ ４７．１ ３９．６ ３８．６ ４０．８ ４４．１ ３４．５ ４３．６ ３９．５ ３９．６ ４４．３ ４７．７ ５２．９

Ｐｂ

Ⅰ＋Ⅱ １．８ ３．０ ４．８ ２．６ １．７ １．７ １．１ １．０ １．３ １．２ １．３ １．９

Ⅲ １１．９ １３．２ ４．５ ３．９ ６．４ １２．４ ５．８ ９．２ ３．４ ２３．９ １７．４ １４．７

Ⅳ ２０．０ ２８．７ ４１．２ ２２．７ １１．４ １９．３ ９．２ １４．０ ９．９ ２８．２ ２５．３ ２０．６

Ⅴ ４５．１ ３６．８ ２１．０ ５２．４ ３７．０ ４８．８ ６６．０ ６２．７ ６９．９ ３３．５ ３６．２ ３９．２

Ⅵ ２１．１ １８．１ ２８．４ １８．３ ４３．４ １７．７ １７．７ １２．９ １４．９ １３．０ １９．６ ２３．４

Ｚｎ

Ⅰ＋Ⅱ １．９ １．２ ２．６ １．６ ０．９ ０．８ ０．３ ０．４ ０．３ ０．４ ０．５ ０．５

Ⅲ ２５．５ ２０．４ １６．７ １９．０ ５．１ ８．７ ８．３ １０．３ １０．２ １４．０ １９．８ １７．８

Ⅳ ６．４ ７．９ １４．５ ９．６ ３．８ ５．２ ６．０ ６．７ ７．５ ９．６ １０．０ ７．４

Ⅴ ３７．４ ４１．６ ２９．０ ３９．０ ３３．３ ３９．２ ３５．２ ３４．５ ３１．７ ２２．８ ２７．７ ３０．６

Ⅵ ２８．８ ２８．８ ３７．０ ２９．９ ５６．７ ４５．９ ５０．０ ４８．０ ５０．１ ５３．０ ４１．９ ４３．５

　注：Ⅰ—水溶态；Ⅱ—吸附态；Ⅲ—碳酸盐态；Ⅳ—硫化物态；Ⅴ—有机物态；Ⅵ—硅酸盐态；＼—未分析出的相。

品中分离出来。吸附态的重金属主要是通过扩散作

用和外层络合作用非专属性地吸附在土壤或沉积物

的表面上，用离子交换的方式即可将它们萃取下来

（党志等，２００１）。水溶态重金属是存在于土壤溶液

中的，可以直接被植物吸收利用，因此其迁移性很

大，对土壤的危害也最大。吸附态的重金属虽然不

是存在于土壤溶液中，但是可以通过离子交换使其

进入到土壤溶液中，从而被植物吸收。因此这两种

形态的重金属很容易对食物链产生重大影响，也就

是这些形态的重金属最易被释放，具有最大的可移

动性、生物有效性和毒性。

在本文所采集的样品中，Ａｓ、Ｃｕ、Ｈｇ、Ｍｏ、Ｐｂ、

Ｚｎ元素的可交换态所占的比例都很小，并且在上、

中、下游地区无明显变化。其中Ａｓ的可交换态所

６７６ 地　质　学　报 ２００７年



表６　大坞河下游土壤样品元素形态百分比（％）

犜犪犫犾犲６　犛狆犲犮犻犪狋犻狅狀狊犳狉犪犮狋犻狅狀狅犳犪犾犾狊犪犿狆犾犲犲犾犲犿犲狀狋狊犳狉狅犿犾狅狑犲狉狉犲犪犮犺犲狊狅犳犇犪狑狌犚犻狏犲狉

样品号
４１６

Ｔ０３１

４１６

Ｔ０３２

４１６

Ｔ０３３

４１６

Ｔ０３４

４１６

Ｔ０３５

４１６

Ｔ０３６

４１６

Ｔ０３７

４１６

Ｔ０３８

４１６

Ｔ０４

４１６

Ｔ０５

４１６

Ｔ０６

４１６

Ｔ０７１

４１６

Ｔ０７２

４１６

Ｔ０８

深度（ｃｍ）１７５～２００１５０～１７５１２５～１５０１００～１２５７５～１００ ５０～７５ ２５～５０ ０～２５ ３０ ＜１５ ＞１５ ０～２０

Ａｓ

Ⅰ＋Ⅱ ０．２ ０．３ ０．２ ０．２ ０．２ ０．１ ０．２ ０．１ ０．２ ０．２ ０．２ ０．５ ０．３ ０．３

Ⅲ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．３ ０．５ ０．２

Ⅳ ４９．０ ４８．７ ５７．６ ４１．７ ５５．３ ５０．４ ４７．６ ５３．８ ５６．７ ５０．２ ５３．３ ４７．１ ３８．２ ５０．８

Ⅴ １８．０ １６．６ １２．３ １６．２ １３．１ １１．３ ２３．１ １８．０ ８．１ １７．１ １４．３ ２８．１ ２８．０ ２４．１

Ⅵ ３２．６ ３４．２ ２９．８ ４１．７ ３１．３ ３８．０ ２８．９ ２７．９ ３４．８ ３２．３ ３２．０ ２３．９ ３２．９ ２４．５

Ｃｄ

Ⅰ＋Ⅱ ６．６ ５．１ ７．８ ８．３ ８．４ ７．３ ６．８ ５．１ ５．２ ４．１ ５．７ ８．７ ６．５ １６．２

Ⅲ ３０．６ ２２．５ １８．５ ２８．７ ２７．６ １４．５ ５．４ ６．１ １．８ １３．０ ２３．１ ２７．８ ２８．７ １１．２

Ⅳ ８．８ ５．０ ９．８ ８．６ ７．６ ６．８ １０．８ １０．３ ６．８ ７．３ １０．１ １０．６ ５．６ ０．８８

Ⅴ ２０．０ ２３．４ ２４．９ ２１．２ ２１．０ ２２．９ ２２．８ １７．１ ２２．７ １３．７ １７．９ ２８．６ １２．８ ２５．６

Ⅵ ４１．４ ４３．８ ３８．８ ３３．０ ３５．３ ４８．４ ５３．９ ６１．４ ６３．４ ６１．８ ４３．０ ２４．２ ４６．３ ４６．０

Ｃｒ

Ⅰ＋Ⅱ ９．５ ４．８ ７．７ ５ ４．９ ５．１ ４．２ ４．８ ６．１ ４．１ ４．０ ５．４ ５．２ ８．４

Ⅲ ６．５ ４．６ ４．５ ２．１ ３．９ ４．４ ７．４ ５．６ ３．１ ２．７ ４．９ ４．５ ８．３ ２．４

Ⅳ ６．２ ６．２ ９．２ ５．２ ５．３ ４．６ ９．６ ７．５ １．８ ６．３ ７．３ ７．４ ５．５ ０．５

Ⅴ １３．６ １４．２ １５．０ １０．４ １０．４ １２．５ １７．０ ９．８ １０．３ ９．２ １２．９ １１．１ １０．１ １５．９

Ⅵ ６４．０ ７０．１ ６３．５ ７７．３ ７５．４ ７３．２ ６１．６ ７２．２ ７８．６ ７７．６ ７０．７ ７１．６ ７０．８ ７２．６

Ｃｕ

Ⅰ＋Ⅱ １．３ １．０ ０．７ ０．６ １．２ １．１ ０．８ ０．５ １．２ ０．８ ０．８ １．６ ０．９ ３．６

Ⅲ ２７．９ ２５．０ １４．１ １５．２ ２７．９ ２３．５ ２０．４ １４．７ ９．１ １７．４ ２２．７ １９．５ １６．９ ８．４

Ⅳ ２１．７ ２３．２ ２４．１ ２１．８ ２９．９ １９．７ ２６．２ ２２．４ ５．６ ２８．７ ３０．９ ３４．３ ２２．４ ５．１

Ⅴ ２７．１ ２９．６ ３３．５ ２６．０ ０．３ ２９．７ ３０．４ ３０．６ ５３．７ ２５．４ ２７．９ ２７．８ ４１．６ ４４．１

Ⅵ ２１．９ ２１．０ ２７．５ ３６．３ ４０．５ ２５．９ ２２．２ ３１．７ ３０．３ ２７．５ １７．５ １６．６ １７．９ ３８．６

Ｈｇ

Ⅰ＋Ⅱ ０．３ ０．４ ０．２ ０．３ ０．２ ０．３ ０．２ ０．１ ０．２ ０．１ ０．１ ０．２ ０．１ ０．２

Ⅲ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．１ ０．０ ０．１ ０．０ ０．０ ０．０ ０．１ ０．１

Ⅳ ９５．９ ９４．３ ９４．１ ９１．４ ９４．４ ９３．７ ９３．２ ９５．７ ９７．１ ９７．１ ９７．６ ９７．６ ９７．２ ８８．９

Ⅴ ３．６ ５．２ ５．５ ８．２ ５．３ ５．８ ６．６ ４．１ ２．６ ２．７ ２．１ ２．１ ２．６ １０．７

Ⅵ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／ ／

Ｍｏ

Ⅰ＋Ⅱ ３．０ １．１ ２．４ ０．７ ０．８ ０．５ ０．５ ０．２ ０．７ ０．４７ ０．５ ０．７ １．２ ２．８

Ⅲ ０．７ ０．４ ０．７ ０．４ ０．６ ０．４ ０．４ ０．１ ０．１ ０．１ ０．２ ０．４ ０．９ １．４

Ⅳ ２０．９ １６．６ ２２．９ １８．１ １９．５ １３．２ ２８．８ １６．３ ７．４ １４．２ １５．９ １４ １６．２ ５．２

Ⅴ ２５．８ ２６．８ ３２．７ ２５．２ ２７．１ ３４．３ ３１．６ ３１．３ ４０．５ ２３．０ ３１．１ ３１．６ ２９．６ ４５．２

Ⅵ ４９．４ ５４．９ ４１．２ ５５．６ ５２．０ ５１．５ ３８．６ ５２．１ ５１．２ ６２．２ ５２．１ ５３．２ ５１．９ ４５．２

Ｐｂ

Ⅰ＋Ⅱ １．４ １．３ １．４ １．０ １．２ １．２ １．７ １．１ ２．３ １．１ １．１ １．３ １．５ １．５

Ⅲ １６．２ １４．４ １０．９ １３．８ １２．０ １３．２ １５．２ ７．４ ３．４ ７．６ ８．３ １０ １１．３ ５．２

Ⅳ １８．３ １６．９ １７．７ １６．８ １５．９ １０．５ １９．１ １５．０ ９．９ １９．５ １７．７ ２２．５ １７．６ ８．１

Ⅴ ４３．５ ４７．５ ５０．３ ４２．９ ４５．５ ５２．０ ４２．９ ５１．１ ３１．４ ４６．５ ４８．８ ４４．５ ４４．３ ６１．０

Ⅵ ２０．５ １９．７ １９．７ ２５．３ ２５．２ ２３．０ ２１．０ ２５．２ ５２．８ ２５．２ ２３．９ ２１．６ ２５．２ ２４．１

Ｚｎ

Ⅰ＋Ⅱ ０．４ ０．４ ０．３ ０．３ ０．４ ０．７ ０．４ ０．７ ４．０ ０．５ ０．５ ０．５ ０．５ ０．７

Ⅲ １２．８ １０．９ ８．４ １１．０ １２．６ １２．８ ８．３ １０．２ ９．５ １２．５ １６．８ １５．１ ２０．６ ６．８

Ⅳ ５．２ ５．３ ６．６ ６．９ ６．４ ５．１ ５．９ ５．７ ５．６ ８．５ ９．７ ９．３ ７．５ ２

Ⅴ ２７．１ ２８．１ ３０．８ ２１．９ ２２．９ ２７．０ ３１．３ ２９．１ ２３．７ ２３．７ ２７．５ ２８．２ ２６．３ ３５．６

Ⅵ ５４．５ ５５．１ ５３．７ ５９．７ ５７．５ ５４．２ ５３．８ ５４．２ ５７．１ ５４．８ ４５．４ ４６．８ ４５．０ ５４．８

　注：Ⅰ—水溶态；Ⅱ—吸附态；Ⅲ—碳酸盐态；Ⅳ—硫化物态；Ⅴ—有机物态；Ⅵ—硅酸盐态；＼—未分析出的相。

占百分比集中在０．１％～０．３％，Ｃｕ为０．４％～１．

６％，Ｈｇ为０．１％～０．４％，Ｍｏ集中在０．２％～３％，

Ｐｂ集中在１％～２％，Ｚｎ集中在１％以下（图３）。同

时也有前人的研究表明多数土壤中重金属水溶态所

占比例低，难溶于土壤溶液中，迁移转化的可能性降

低（Ｔｅｓｓｉｅｒｅｔａｌ．，１９７９；Ｗｈｉｔｅｌｅｙ，２００３）。Ｃｄ、Ｃｒ

的水溶态和吸附态占百分比较大，其中Ｃｄ为４．３％

～８．７％，Ｃｒ为４％～９％。Ｃｄ、Ｃｒ的迁移性比其他

元素 大，生 物 有 效 性 和 毒 性 相 应 地 也 高。在

Ｗｈｉｔｅｌｅｙ（２００３）的研究中还出现表层土壤Ｃｄ的水

溶态和吸附态达２０％。

５．２．２　碳酸盐态

碳酸盐态的重金属一般是由于沉淀或共沉淀作

用与ＣａＣＯ３反应而沉淀下来，用弱酸就可将此态的
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图３　土壤中各元素的形态平均百分比柱形图

Ｆｉｇ．３　Ｃｏｌｕｍｎｄｉａｇｒａｍｏｆａｖｅｒａｇｅｐｅｒｃｅｎｔｓ

ｏｆｅｌｅｍｅｎｔｓｓｐｅｃｉａｔｉｏｎｓ

Ⅰ＋Ⅱ—水溶态和吸附态，Ⅲ—碳酸盐态，Ⅳ—硫化物态，

Ⅴ—有机结合态，Ⅵ —硅酸盐态

Ⅰ＋Ⅱ—ＨｙｄｒｏｔｒｏｐｅａｎｄＡｂｓｏｒｂａｔｅ，Ⅲ—Ｃａｒｂｏｎａｔｅｆｒａｃｔｉｏｎ，

Ⅳ—Ｓｕｌｐｈｉｄｅｆｒａｃｔｉｏｎ，Ⅴ—Ｏｒｇａｎｉｃｍａｔｔｅｒｓ，Ⅵ—Ｔｈｅｒｅｓｉｄｕａｌ

重金属溶解出来（党志等，２００１）。实验证明，碳酸盐

态重金属对ｐＨ变化反应强烈，ｐＨ的大小决定其形

态的迁移转化（Ｕｒａｓａｅｔａｌ．，１９９６；莫争等，２００２）。

一般以碳酸盐态为主要存在形式的重金属，易于发

生迁移，如水溶或酸溶即可形成自由离子，从而易被

植物吸收，生物有效性大，从而在植物体内的毒性也

大（王海等，２００２）。

在本文工作中，Ａｓ、Ｈｇ、Ｍｏ元素的碳酸盐态所

占百分比都在１％以下；而Ｃｒ集中在１％～５％之

间；Ｃｄ、Ｃｕ、Ｐｂ、Ｚｎ的碳酸盐态比例相对偏大，百分

比在０％～３０％范围内（图３）。故Ｃｄ、Ｃｕ、Ｐｂ、Ｚｎ的

碳酸盐态容易在酸性条件下释放结合的重金属，稳

定性较差，容易造成重金属在环境中的迁移转化。

虽然Ｃｕ元素含量超过国家三级土壤标准，但是其

水溶态、吸附态和碳酸盐态所占的比例相对较小。

在大坞河上中游地区的地层中碳酸盐化十分广泛，

多在矿床的浅部发育。在铜厂南山采场和铜厂北山

采坑处矿物中ＣａＯ和ＣＯ２的量占到主导。其中铜

厂和朱砂红两矿床以白云石化和含铁白云石化为主

（朱训等，１９８３）。故在上中游的重金属碳酸盐态可

能是重金属受本身矿床矿物影响所致。在下游地

区，由于在中游地区从大山选厂和泗洲选厂排进的

碱性废水中含有大量的选矿厂选矿时用的石灰，故

大坞河中碳酸盐较高，导致下游土壤中重金属元素

碳酸盐态含量很高。

Ｃｄ元素在上游和中游地区土壤中碳酸盐态占

主导，所占的百分比在３０％左右；而在下游地区碳

酸盐态含量明显低于硅酸盐态，百分比在１０％～

３０％范围内波动。可能是上游地区的白云母和方解

石矿物中的ＣａＯ对Ｃｄ影响比下游地区大得多所

致。Ｃｄ元素在上游地区随深度变化其碳酸盐态含

量也呈现一定的规律性。在４１８Ｔ０４１到４１８Ｔ０４

４中可发现随深度的增加，碳酸盐态含量由３７％～

１８．４％。可见，表层土壤中Ｃｄ元素的迁移转化能

力比深层土壤中Ｃｄ强，土壤酸性条件增强时，表层

土壤中的Ｃｄ将造成更大的危害，以往的研究成果

中也曾有同样的结论（王云等，１９９５）。从对德兴铜

矿地区已有的研究成果可以得到，土壤中的Ｃｄ元

素造成大坞河流域有关的水稻和小白菜等的污染，

水稻中Ｃｄ元素的含量是国家水稻标准的１．６～７．６

倍，小白菜中的Ｃｄ元素的含量处于国家蔬菜标准

的临界值?，推测这种污染应为该形态所致。Ｃｄ碳

酸盐态含量高的地区，不易种植农作物，农作物在酸

性土壤可能较容易吸收碳酸盐态的Ｃｄ而造成污

染。同时，累积于土壤表层的Ｃｄ由于降水作用，可

溶态部分随水流动很可能发生迁移，进入界面土壤

和附近的河流或湖泊，造成二次污染（王云等，

１９９５）。虽然在碳酸盐岩矿山环境中，具有强中和作

用能力的碳酸盐岩对抑制矿山环境重金属的释放有

一定的意义（吴攀等，２００４）。但南方地区多是酸雨

多发区，并且大坞河流域有矿山酸性废水的外排，碳

酸盐态Ｃｄ易被释放，造成二次污染。

Ｃｕ元素在上游地区碳酸盐形态含量在６％～

１５％范围内，低于有机态、硫化物态和硅酸盐态含

量，而在中下游地区碳酸盐态集中在１５％～３０％范

围内，与有机态、硫化物态和硅酸盐态含量相当。在

样品４１６Ｔ０３１到４１６Ｔ０３８中，Ｃｕ的碳酸盐态含

量随深度增加而呈增大趋势，从１４．７％～２７．９％。

这说明深层土壤中Ｃｕ元素在酸性条件下更容易发

生迁移转化，可能对地下水等造成危害性。各地土

壤条件和污染状况不同，Ｃｕ元素碳酸盐态在深度上

的含量变化也不相同。如在 Ｋｕｏ等（１９８３）的研究

结果中，Ｃｕ的碳酸盐态含量在深度上变化不大，且

都集中在１０％以下。

Ｐｂ、Ｚｎ两元素碳酸盐态在上、下游无明显的变

化，随深度增加也无太大差异。其中Ｐｂ的碳酸盐

态集中在１０％～２０％内，Ｚｎ的碳酸盐态含量集中

在５％～１５％内（图３）。

５．２．３　硫化物态与有机结合态

硫化物态是Ｃｈａｏ（１９８４）在用氧化剂（如 Ｈ２

Ｏ２，ＮａＣｌＯ等）萃取还原性土壤中的有机物时，发现
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这一操作不仅氧化了有机物，还可氧化其中的硫化

物。这些萃取剂一方面将样品中的硫化物或有机态

氧化，还可将其从样品中萃取出来，释放出与硫化物

或有机态相结合的重金属（党志等，２００１）。硫化物

态和有机结合态属于可氧化态，是以重金属离子为

中心离子，以有机质活性基团为配位体的结合形式，

或是硫化物与重金属生成难溶于水的物质，只有在

强氧化条件下才可分解并释放出较大部分的重金

属，造成二次污染，因而这部分重金属只具有潜在毒

性和弱活动性。

从图３得到，硫化物态和有机结合态在８种重

金属中所占的比例很大，其中 Ｈｇ元素的硫化物态

占到９０％以上，是 Ｈｇ元素最主要的存在形态；Ａｓ

元素的硫化物态也在５０％左右，是Ａｓ最主要的存

在形式；有机结合态是Ｃｕ、Ｐｂ元素最主要的存在形

式，所占的百分比在３０％～４０％范围内。其他元素

的硫化物态和有机结合态所占的百分比在硅酸盐态

之下。

Ｃｄ、Ｃｒ元素在上、中、下游的土壤样品中硫化物

态与有机结合态所占比例都不大。其中Ｃｄ的硫化

物态含量在１０％左右，有机结合态比例为２０％左右

（相对于硅酸盐态含量来说其量不大）。Ｃｒ的硫化

物态含量１０％以下，有机结合态比例为１０％～１５％

左右。由于Ｚｎ与Ｃｄ有相似的地球化学性质（吴攀

等，２００４），决定了两者的硫化态与有机态分布相似，

故Ｚｎ的硫化物态也在１０％以下，有机结合态在

２０％～３０％内。

Ａｓ元素的硫化物态比例为４５％～５０％（是Ａｓ

元素最主要的形态），而有机态只占到１５％～２０％，

并且这种比例在上、中、下游的样品中无明显变化。

大多数土壤中，Ａｓ主要以无机态存在，但根据土壤

中有机质含量的大小，Ａｓ的有机态也是会有高低变

化的。由于德兴铜矿中主要是黄铜矿ＣｕＦｅＳ２，其中

伴生的Ｓ含量很多，所以导致大坞河废水中Ｓ２－含

量高进而土壤中Ｓ２－比例就大。Ａｓ元素易与Ｓ２－发

生沉淀，以硫化物态存在。

Ｃｕ元素的硫化物态和有机结合态所占的比例

都较大，其中Ｃｕ硫化物态所占的百分比为２０％～

３０％，有机结合态比例为２５％～３０％（是Ｃｕ元素最

主要的形态）。在铜矿上游祝家村的低品位矿石酸

淋中，向矿石中喷含有硫杆菌的稀酸，将黄铜矿石等

硫化物矿石中的大部分重金属淋滤出来，这些金属

在硫杆菌的存在下，易形成有机结合态，这些废水由

酸性水库渗出形成大坞河源头之一，故可能导致大

坞河沿岸土壤中重金属的有机结合态较高。同时

Ｃｕ有强烈的螯合能力，可与土壤中各类有机质络合

形成可溶态或难溶态络合物。这些络合物非常稳

定，除非遭到微生物分解，否则所络合的Ｃｕ很难释

放为植物所吸收利用（王云等，１９９５）。在 Ｗｈｉｔｅｌｅｙ

（２００３）的研究中Ｃｕ的可氧化态（有机态和硫化物

态）占到２０％～９５％范围内，他还发现Ｃｕ２Ｓ占到了

７９％是由于ΣＳ的量比较大。同时在本文工作中土

壤中ΣＳ的量也是很高的，导致Ｃｕ的硫化物态占到

２０％～３０％。由此说明，Ｃｕ的各形态比例与各地土

壤中的ΣＳ和有机质的含量多少有密切关系。

Ｈｇ元素的各形态中以硫化物态占到主导，所

占比例在９０％以上。地壳中的汞存在形式主要有３

种：硫化物形式、游离态金属汞、以类质同象形式存

在于其他矿物中的汞。植物从土壤中吸收的无机汞

量少，但却易吸收有机汞（王云等，１９９５）。并且有机

汞易通过食物链在生物体内逐级富集，毒性大。在

本研究中，有机汞的量平均为４．３ｎｇ／ｇ，占到了５％

以下。但 Ｈｇ
２＋易与Ｓ２－形成难溶硫化汞，而当氧气

充足时，ＨｇＳ又能转变为可溶性硫酸盐，并且可通

过生物学作用形成甲基汞（王云等，１９９５）。因此

Ｈｇ的硫化物态是有潜在的毒性，不能忽视它向甲

基汞的转变。

Ｐｂ元素的硫化物态所占比例是１０％～２０％，

有机结合态占４０％～６０％，其中有机结合态是Ｐｂ

元素的最主要存在形态。可能由于Ｐｂ在从矿石中

淋滤出来时，易在硫杆菌的作用下形成有机态。同

时可能还与废水中含有的浮选剂有关，只是浮选剂

可能只影响到大坞河的中下游。在冯素萍等（２００４）

的研究中，在污染区Ｐｂ的有机结合态占到６０％～

８０％，就是由于Ｐｂ与有机质结合更牢固而致的。

但有机态的Ｐｂ对环境存在一定的威胁，据大坞河

流域已有的调查研究成果?，有关地区的水稻和小

白菜中Ｐｂ的含量已经超过国家标准，其中水稻中

的Ｐｂ达国家标准的２．１～３．４倍，小白菜中的Ｐｂ

含量达国家标准的２．７～２．４倍，推测这种污染应为

该形态Ｐｂ所致。

Ｍｏ元素的硫化物态与有机结合态不是 Ｍｏ的

主要存在形式，其硫化物态占到２０％以下，有机结

合态占２５％～３５％。

５．２．４　硅酸盐态

硅酸盐态又称为残渣态，是重金属最主要的结

合形式，重金属元素一般存在于硅酸盐、原生和次生

矿物等土壤晶格中，故性质稳定，在自然界正常条件
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下不易释放，能长期稳定在硅酸盐形态中，不易为植

物所吸收，故在整个土壤生态系统中对食物链影响

较小（李宇庆等，２００４）。

大坞河流域土壤中Ｃｒ、Ｚｎ、Ｍｏ元素的硅酸盐

态是其主要的存在形态，所占比例较大。Ｃｒ的硅酸

盐态占６０％～８０％（在上、下游无差异）。Ｚｎ元素

的硅酸盐态占到４５％～６０％（在上、下游也无明显

差异）。Ｍｏ的硅酸盐态在上游地区比例在３５％～

４５％，在下游地区所占百分比为５０％左右。Ａｓ元

素的硅酸盐态比例小于其硫化物态，为２５％～

４０％。Ｐｂ的硅酸盐态比例小于有机结合态，为

１５％～２５％（图３）。Ｃｄ元素在上游地区表层中硅

酸盐态比例小于其碳酸盐态，但随深度增加硅酸盐

态比例大于碳酸盐态。Ｃｄ在下游地区无明显的深

度变化，硅酸盐态是最主要的存在形态，占到４５％

～６０％。Ｃｕ元素在上下游地区主要是硅酸盐态占

到主导，但碳酸盐态，硫化物态和有机结合态的比例

与硅酸盐态相差不大，硅酸盐态占到２５％～３５％。

总之，大坞河流域土壤中８种重金属，大部分金

属是以硅酸盐态占主导的，只有Ｐｂ、Ａｓ、Ｈｇ、Ｃｕ的

硅酸盐态比例不是最大的（图３），这与 Ｔｅｓｓｉｅｒ等

（１９７９）、郭平等（２００５）的研究结果一致。

图４　Ｃｕ元素形态聚类分析谱图

Ｆｉｇ．４　Ｔｈｅｈｉｅｒａｒｃｈｉｃａｌｃｌｕｓｔｅｒａｎａｌｙｓｉｓｏｕｔｐｕｔ

ｏｆｓｐｅｃｉａｔｉｏｎｏｆＣｕ

５．２．５　元素形态聚类分析

Ｃｕ元素形态作聚类分析结果（图４）可以看出，

Ｃｕ元素的碳酸盐态和硫化物态之间的距离系数最

小，其次为吸附态。其他形态如硅酸盐态、有机态和

水溶态之间的距离系数较大，彼此之间的联系较小。

因此我们得到Ｃｕ元素形态中碳酸盐态和硫化物态

之间联系最密切，说明土壤中碳酸盐态Ｃｕ含量随

着硫化物态含量变化而变化，同时也说明了硫化物

态Ｃｕ可能会向碳酸盐态Ｃｕ转化，使得Ｃｕ元素的

迁移能力增强。而吸附态主要受到碳酸盐态和硫化

物态的影响，有可能是土壤条件变化时碳酸盐态和

硫化物态Ｃｕ元素能转化为吸附态Ｃｕ。

土壤中重金属的形态并不是固定的值，有很多

的影响因素。依郭平等（２００５）的研究可知土壤物化

性质对重金属的长期作用，使各相态间形成动态平

衡，其中土壤的ｐＨ 值、氧化还原电位、含水率等可

使各相态间发生改变。如丁疆华等（２００１）指出ｐＨ

影响Ｃｄ、Ｚｎ的化学形态在交换态和碳酸盐结合态

之间发生转移。同时冯素萍等（２００４）也指出污染物

可使Ｃｕ由一种形态变为另一种形态，实质是污染

物改变了土壤的物化性质，而引起重金属形态的转

换。这种转换可使原先对植物毒害小的重金属形态

转变为生物有效性大、污染严重的相态。本文中对

Ｃｕ元素形态的分析也得到，其元素形态之间的联系

可能会导致形态之间的转化。因此，我们要对大坞

河流域土壤条件的变化提高警惕，以防重金属对环

境影响的加重。

６　结论

低品位矿石堆浸场中 Ａｓ、Ｃｕ元素含量最高分

别达到９５．７μｇ／ｇ、１８６７μｇ／ｇ，都严重超过国家三级

土壤标准，但是通过元素形态分析得到，Ａｓ元素主

要以硫化物态存在（百分比为５０％～８０％），Ｃｕ元

素主要以有机结合态存在（百分比在５０％～６０％），

能稳定存在于矿石中。Ｃｄ、Ｍｏ、Ｐｂ、Ｚｎ元素都以有

机物结合态为主要的存在形式；Ｃｒ元素以硅酸盐态

为主；Ｈｇ元素以硫化物态占主要。元素的这些存

在形态迁移性差，对环境的影响不大。

大坞河流域土壤中 Ｃｕ 含量平均为 ４００～

５００μｇ／ｇ，超过国家三级土壤标准，其他元素含量均

在国家三级土壤标准之下。但是通过元素形态分析

发现，Ｃｕ元素主要是以有机结合态存在（百分比在

３５％左右），其水溶态、吸附态和碳酸盐态总的百分

比也是３５％左右，因此Ｃｕ元素具有一定的迁移转

化能力。Ｃｄ元素含量在国家三级土壤标准之下，但

是Ｃｄ元素的碳酸盐态占的比例在３０％左右，仅次

于其硅酸盐态，因此从形态分析中得到Ｃｄ元素具

有一定的迁移转化能力，其对环境的潜在影响是不

可忽视的。

大坞河流域土壤中Ｃｒ、Ｚｎ、Ｍｏ、Ｈｇ、Ａｓ、Ｐｂ元

素含量均在国家三级土壤标准之下。同时通过元素

形态分析得到，Ｃｒ、Ｚｎ、Ｍｏ元素以硅酸盐态为最主

要的存在形态，百分比都在５０％左右，能稳定存在

于土壤中；Ａｓ、Ｈｇ元素以硫化物态占最大，Ｐｂ元素
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以有机结合态为最主要的形态，对环境存在潜在的

影响。

大坞河流域重金属Ｃｕ元素形态中硫化物态和

碳酸盐态关系密切，其次是水溶态，其他形态间联系

不大。硫化物态、碳酸盐态和水溶态之间相互影响

的作用较大，可能会发生形态间的转化。

德兴铜矿地区重金属元素含量所反映出对环境

的影响状况与重金属元素形态所反映的环境效应有

差距，含量严重超过国家标准的元素其形态不一定

都是容易发生迁移转化的，对土壤的影响程度也就

值得斟酌考虑；而含量较少的重金属元素对土壤环

境效应不一定弱。因此在分析土壤中重金属元素污

染情况时，要慎重全面的考虑。

注　释

? 赵元艺等，２００６年。国土资源部专项项目第２子项目《矿床地质

环境模型及环境评价》（２００５年年报），中国地质科学院矿产资源

研究所。

? 王新宇，郑水红等，１９８６年。《德兴铜矿三期工程环境影响评价

报告书》，中国环境咨询中心江西中心。
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ａｎｄｂｉｏａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙｏｆｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓｉｎｓｏｉｌｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄｂｙ

ｍｉｎｉｎｇ．ＡｄｖａｎｃｅｉｎＥａｒｔｈＳｃｉｅｎｃｅ，１６（１）：８６～９２（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅ

ｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

Ｄｉｎｇ Ｊｉａｎｇｈｕａ， Ｗｅｎ Ｙａｎｍａｏ，Ｓｈｕ Ｑｉａｎｇ．２００１．Ｆｒａｃｔｉｏｎ

ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎｏｆｃａｄｍｉｕｍａｎｄｚｉｎｃｉｎｓｏｉｌｓ．ＵｒｂａｎＥｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ

ａｎｄＵｒｂａｎＥｃｏｌｏｇｙ，１４（２）：４７～４９（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈ

ａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＦａｎｆａｎｉＬ，ＺｕｄｄａｓＣｈｅｓｓａＰ Ａ．１９９７．Ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ

ａｎａｌｙｓｉｓａｓａｔｏｏｌｆｏｒｓｔｕｄｙｉｎｇｍｉｎｅｔａｉｌｉｎｇｓｗｅａｔｈｅｒｉｎｇ．Ｊｏｕｒｎａｌ

ｏｆＧｅｏｃｈｅｍｉｃａｌＥｘｐｌｏｒａｔｉｏｎ，（５８）：２４１～２４８．

ＦｅｎｇＳｕｐｉｎｇ，ＬｉａｎｇＬｉａｎｇ，ＺｈｕＹｉｎｇ，ｅｔａｌ．２００４．Ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎａｎａｌｙｓｉｓ

ｏｆｔｈｅｒｉｖｅｒｓｅｄｉｍｅｎｔ（Ⅱ）———Ｔｅｓｓｉｅｒｓｅｑｕｅｎｔｉａｌｃｈｅｍｉｃａｌ

１８６第５期 初娜等：德兴铜矿低品位矿石堆浸场与大坞河流域土壤重金属元素形态的环境特征



ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎｐｒｏｃｅｄｕｒｅｓ．ＪｏｕｒｎａｌｏｆＳｈａｎｇｄｏｎｇＵｎｉｖｅｒｓｉｔｙ，３９（６）：

１０１～１０７（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＧｕｏＰｉｎｇ，Ｘｉｅ Ｚｈｏｎｇｌｅｉ，Ｋａｎｇ Ｃｈｕｎｌｉ，ｅｔａｌ．２００５．Ｃｈｅｍｉｃａｌ

ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎｏｆｓｏｍｅｈｅａｖｙｍｅｔａｌｓｉｎｕｒｂａｎｓｏｉｌｓｉｎＣｈａｎｇｃｈｕｎ

ｓｔｕｄｉｅｄｂｙｃｈｅｍｉｃａｌｅｘｔｒａｃｔｉｏｎａｎｄｉｎｆｌｕｅｎｃｉｎｇｆａｃｔｏｒｓ．Ｊｏｕｒｎａｌｏｆ

ＪｉｌｉｎＵｎｉｖｅｒｓｉｔｙ（ＳｃｉｅｎｃｅＥｄｉｔｉｏｎ），４３（１）：１１７～１２０（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅ

ｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＨａｒｔｗｉｇＴｉｎａ，ＯｗｏｒＭｉｃｈａｅｌ，ｅｔａｌ．２００５．ＬａｋｅＧｅｏｒｇｅａｓａｓｉｎｋｆｏｒ

ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓｄｅｒｉｖｅｄｆｒｏｍｔｈｅＫｉｌｅｍｂｅＣｏｐｐｅｒＭｉｎｉｎｇＡｒｅａ，

ＷｅｓｔｅｎＵｇａｎｄａ．ＭｉｎｅＷａｔｅｒａｎｄｔｈｅＥｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，（２４）：１１４～

１２４．

ＨｅＭｅｎｇｃｈａｎｇ，ＷａｎｇＺｉｊｉａｎ，ＴａｎｇＨｏｎｇｘｉａｏ．１９９９．Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎａｎｄ

ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌｒｉｓｋａｓｓｅｓｓｍｅｎｔｆｏｒｈｅａｖｙｍｅｔａｌｓｉｎｓｅｄｉｍｅｎｔｓｏｆＬｅａｎ

Ｒｉｖｅｒ．ＥｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌＳｃｉｅｎｃｅ，２０（１）：６～１０（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈ

Ｅｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＨｕａｎｇＣｈａｎｇｇａｎ，ＺｈａｎｇＬｉ，ＹｕＬｉｐｉｎｇ，ｅｔａｌ．２００４．Ａｓｔｕｄｙｏｎ

ｐｏｌｌｕｔｉｏｎｏｆｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔｂｙｃｏｐｐｅｒａｎｄｉｔｓｐｈｙｔｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎｉｎ

ＤｅｘｉｎｇＣｏｐｐｅｒＭｉｎｅ．ＡｃｔａＡｇｒｉｃｕｌｔｕｒｅＵｎｉｖｅｒｓｉｔｉｅｓＪｉａｎｇｘｉｅｓｉｓ，

２６（４）：６２９～６３２（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＫｕｏＳ，ＨｅｉｌｍａｎＰＥ，ｅｔａｌ．１９８３．Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎａｎｄｆｏｒｍｓｏｆｃｏｐｐｅｒ，

Ｚｉｎｃ，Ｃａｄｍｉｕｍ，Ｉｒｏｎ，ａｎｄ Ｍａｎｇａｎｅｓｅｉｎｓａｉｌｓｎｅａｒａｃｏｐｐｅｒ

ｓｍｅｌｔｅｒ．ＳｏｉｌＳｃｉｅｎｃｅ，１３５（２）：１０１～１０９．

ＬａｉＦａｙｉｎｇ，Ｌｉｕ Ｙａｎｄｅ，ＴｕＳｈｕｐｉｎｇ，ｅｔａｌ．２００４．Ａ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔ

ｒｅｓｅａｒｃｈｏｆｅｃｏｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇｕｔｉｌｉｚａｔｉｏｎｔｈｅｓｏｉｌｐｏｌｌｕｔｅｄｈｅａｖｙ

ｍｅｔａｌｓｏｎｔｈｅｓｉｄｅｓｏｆＬｅａｎＲｉｖｅｒ．Ｆａｒｍ ＭａｃｈｉｎｅｒｙＲｅｓｅａｒｃｈ，

（６）：１７９～１８１（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＬｉＹｕｑｉｎｇ，ＣｈｅｎＬｉｎｇ，ＣｈｏｕＹａｎｌｉｎｇ，ｅｔａｌ．２００４．Ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎｏｆｈｅａｖｙ

ｍｅｔａｌｓｉｎｓｏｉｌｆｒｏｍＳｈａｎｇｈａｉｃｈｅｍｉｃａｌｉｎｄｕｓｔｒｙｐａｒｋ．Ｅｃｏｌｏｇｙ

ａｎｄＥｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，１３（２）：１５４～１５５（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈ

ａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＬｉＺｈａｎｑｉａｎｇ，ＺｈａｎｇＨａｎｐｉｎｇ，ＬｉＨａｉｐｉｎｇ，ｅｔａｌ．２００５．Ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ

ａｎａｌｙｓｉｓｏｆｍｅｒｃｕｒｙａｎｄｔｈｅｉｒｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎｃｈａｒａｃｔｅｒｓｉｎｓｏｉｌｆｒｏｍ

ＨｕａｎｇｐｕＰｏｒｔ．ＲｏｃｋａｎｄＭｉｎｅｒａｌＡｎａｌｙｓｉｓ，２４（１）：３１～３９（ｉｎ

ＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＬｉｕＪｉａｎｓｈｅ，ＸｉａＨａｉｂｏ，ＷａｎｇＺｈａｏｈｕｉ．２００４．Ｔｈｅｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｉｏｎｉｎｔｏ

ｉｎｅｆｆｉｃｉｅｎｔｌｅａｃｈｉｎｇｉｎ ＤｅｘｉｎｇＣｏｐｐｅｒｌｅａｃｈｉｎｇｐｌａｎｔ．Ｃｏｐｐｅｒ

Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，（１）：２３～２６（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＭｏＺｈｅｎｇ，ＷａｎｇＣｈｕｎｘｉａ，ＣｈｅｎＱｉｎ，ｅｔａｌ．２００２．Ｆｏｒｍｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ

ａｎｄｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎｏｆｈｅａｖｙｍｅｔａｌｓｏｆＣｕ，Ｐｂ，Ｚｎ，ＣｒａｎｄＣｄｉｎ

ｓｏｉｌｓ．ＡｇｒｏｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌＰｒｏｔｅｃｔｉｏｎ，２１（１）：９～１２（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅ

ｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＳｈａｏＸｉａｏｈｏｕ，Ｘｉｎｇ Ｇｕａｎｇｘｉ，Ｈｏｕ Ｗｅｎｈｕａ．１９９４．Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｏｎ

ｓｅｑｕｅｎｔｉａｌｅｘｔｒａｃｔｉｏｎｏｆｈｅａｖｙｍｅｔａｌｓｐｅｃｉａｔｉｏｎｉｎｓｏｉｌ．Ｐｒｏｇｒｅｓｓ

ｉｎＳｏｉｌＳｃｉｅｎｃｅ，２２（３）：４０～４６（ｉｎ Ｃｈｉｎｅｓｅ ｗｉｔｈ Ｅｎｇｌｉｓｈ

ａｂｓｔｒａｃｔ）．

Ｓｈｅｎ Ｙａｎｊｉｅ，Ｇｏｎｇ Ｗｅｎｑｉ，ＬｅｉＳｈａｏｍｉｎ，ｅｔａｌ．２００５．Ｓｔｕｄｙｏｆ

ｍｏｒｐｈｏｌｏｇｙｏｆｔｈｉｏｂａｃｉｌｌｕｓｆｅｒｒｏｏｘｉｄａｎｓａｎｄｏｘｉｄａｔｉｏｎｏｆＦｅ２＋

ｂｙｔｈｉｏｂａｃｉｌｌｕｓｆｅｒｒｏｏｘｉｄａｎｓ．Ｂｉｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，１５（２）：６４～６６（ｉｎ

ＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＴｅｓｓｉｅｒＡ，ｅｔａｌ．１９７９．Ｓｅｑｕｅｎｔｉａｌｅｘｔｒａｃｔｉｏｎｐｒｏｃｅｄｕｒｅｆｏｒｔｈｅ

ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎｏｆｐａｒｔｉｃｕｌａｔｅｔｒａｃｅｍｅａｔｌｓ．ＡｎａｌｙｔｉｃａｌＣｈｅｍｉｓｔｒｙ，５１

（７）：８４４～８５１．

ＵｒａｓａＩＴ，ＭａｃｈａＳＦ．１９９６．Ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎｏｆｈｅａｖｙｍｅｔａｌｓｉｎｓｏｉｌｓ，

ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ，ａｎｄ ｓｌｕｄｇｅ ｕｓｉｎｇ ＤＣｐｌａｓｍａ ａｔｏｍｉｃ ｅｍｉｓｓｉｏｎ

ｓｐｅｃｔｒｏｍｅｔｒｙｃｏｕｐｌｅｄ ｗｉｔｈｉｏｎ ｃｈｒｏｍａｔｏｇｒａｐｈ．Ｉｎｔｅｒｎ．Ｊ．

Ｅｎｖｉｒｏｎ．Ａｎｎａｌ．Ｃｈｅｍ．，６４（２）：８３～９５．

ＷａｌｄｅｒＩＦ，ＣｈａｖｅｚＷ Ｘ，ｅｔａｌ．１９９５．Ｍｉｎｅｒａｌｏｇｉｃａｌａｎｄｇｅｏｃｈｅｍｉｃａｌ

ｂｅｈａｖｉｏｒｏｆｍｉｌｌｔａｉｌｉｎｇｍａｔｅｒｉａｌｐｒｏｄｕｃｅｄｆｒｏｍｌｅａｄｚｉｎｃｓｋａｒｎ

ｍｉｎｅｒａｌｉｚａｔｉｏｎ，Ｈａｎｏｖｅｒ，ＧｒａｎｔＣｏｕｎｔｙ，Ｎｅｗ Ｍｅｘｉｃｏ，ＵＳＡ．

ＥｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌＧｅｏｌｏｇｙ，（２６）：１～１８．

ＷａｎｇＨａｉ，ＷａｎｇＣｈｕｎｘｉａ，ＷａｎｇＺｉｊｉａｎ．２００２．Ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎｓｏｆｈｅａｖｙ

ｍｅｔａｌｓｉｎ ｓｕｒｆａｃｅｓｅｄｉｍｅｎｔｏｆ Ｔａｉｈｕ Ｌａｋｅ．Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ

Ｓｃｉｅｎｃｅ，２１（５）：４３２～４３５（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

Ｗａｎｇ Ｘｕｅｆｅｎｇ，Ｙａｎｇ Ｙａｎｑｉｎ．２００４．Ｐｒｏｇｒｅｓｓｅｓｉｎｒｅｓｅａｒｃｈ ｏｎ

ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ ａｎｄ ｂｉｏａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ｏｆｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓｉｎｓｏｉｌｐｌａｎｔ

ｓｙｓｔｅｍ．ＥｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌＰｒｏｔｅｃｔｉｏｎｏｆＣｈｅｍｉｓｔｒｙＩｎｄｕｓｔｒｙ，２４

（１）：２４～２８（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅｗｉｔｈＥｎｇｌｉｓｈａｂｓｔｒａｃｔ）．

ＷａｎｇＹｕｎ，ＷｅｉＦｕｓｈｅｎｇ，ｅｔａｌ．１９９５．ＥｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌＣｈｅｍｉｓｔｒｙｏｆ

ＳｏｉｌＥｌｅｍｅｎｔｓ．Ｂｅｉｊｉｎｇ：ＣｈｉｎａＥｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌＳｃｉｅｎｃｅＰｒｅｓｓ，５８～

１５０（ｉｎＣｈｉｎｅｓｅ）．

ＷｈｉｔｅｌｅｙＪＤ．２００３．Ｍｅｔａｌｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎｄｕｒｉｎｇｄｉａｇｅｎｅｓｉｓｉｎｔｈｅ

ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄｓｅｄｉｍｅｎｔｓｏｆＤｕｌａｓＢａｙ，Ａｎｇｌｅｓｅｙ，Ｎ．Ｗａｌｅｓ，

ＵＫ．ＡｐｐｌｉｅｄＣｈｅｍｉｓｔｒｙ，（１８）：９０１～９１３．

ＷｕＦｅｉ，Ｘｉｏｎｇ Ｂａｏｇｕｏ，ｅｔａｌ．１９９７．Ｐｒｏｇｒｅｓｓｏｎ ｗａｓｔｅ ｗａｔｅｒ

ｇｏｖｅｒｎｍｅｎｔｉｎＤｅｘｉｎｇＣｏｐｐｅｒ．ＪｉａｎｇｘｉＣｏｐｐｅｒＴｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，（４）：
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