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铜陵矿区水系沉积物中重金属存在形态特征研究�

张 鑫，周涛发，袁 峰，范 裕
（合肥工业大学资源与环境工程学院，安徽　合肥　230009 ）

摘 要：通过对铜陵水系沉积物重金属形态分析实验，研究了重金属各种形态在沉积物中分布特

征。分析结果显示，矿区水系沉积物中 Cu、Pb、Zn、Cd 等重金属含量都显著的高于对照样品，水系

已经受到重金属的污染。提出了防治和改善铜陵地表水环境污染的措施。
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　　安徽铜陵位于长江中下游铁铜成矿带，是我国

重要的铁、铜、硫、金矿集区，储藏着丰富的矿产资

源
［1 ～3 ］

。长期以来，矿山的采、选活动积累了大量的

尾矿废渣，尾矿废渣中原始矿物的氧化和溶解作用

导致富含重金属元素的酸性矿山水体（ AMD ）的排

放
［4 ～6 ］

。这些重金属通过沉淀、吸附或离子交换作

用等进入次生矿物相，或以溶解态形式从尾矿和废

矿堆中迁移出去，进而污染地表和地下水
［7，8］

，造成

生态环境的破坏。重金属元素的活化、迁移不但污

染了水体，同时还影响了作物的产量和品质，并通过

食物链危害居民的健康和生命。近年来，环境中重

金属污染问题引起众多国内外学者的注意，尤其是

水环境中重金属污染问题，其内容涉及水系统中金

属浓度的规律性、重金属在水—沉积物界面的行为、

水和沉积物中重金属形态的测定、水体底泥污染以

及金属形态与生物积累的关系等方面
［9 ～12 ］

，但对重

金属存在形态特征的研究还相当薄弱。本文通过对

铜陵水系沉积物中重金属形态特征的研究，为了解

重金属元素的迁移规律和防治水体重金属污染提供

理论和实验依据。

1　样品的采集及实验

1.1 采样点的选择与样品采集

铜陵矿业开采历史悠久，尾（废）矿堆、尾矿库

众多，共有尾矿库 39 个，其中库容大于 100 万 m 3
的

就有 12 个，分布在矿区和市区附近。

在研究区，自矿区污染源开始向下游采样至入

江口，根据污染点的分布在各支流采集样品，配套采

集水样和尾矿砂样品进行分析，共采集 12 个用作水

系重金属形态分析的样品，每个样品采集约 1.0 kg 。

采样点位分布见图 1。

图 1 铜陵市地理位置及采样点分布图

 Fig.1　 Diagram  show ing  the location  of  Tongli ng

 area  and  sam  ples  distribution 
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1.2 制样

将采集的水样现场分析其 pH 值、Eh、Ec（电导

率），然后用超纯  HNO 3调节至  p H ＜2 保存于酸洗过

的聚乙烯塑料瓶中送至国土资源部安徽省中心实验

室进行重金属含量分析。采集的水系沉积物和尾矿

砂样品用聚酯塑料袋密封盛装，带回实验室在离心

机上以 3 000   r / m  in 离心 30 分钟，将清液和沉淀分

离。清液待测，沉淀放入 70℃的烘箱中烘干后，用

玛瑙研钵加工磨细，过 200 目尼龙筛，混匀、装瓶，以

备常量和重金属元素测定。

2　实验

2.1　沉积物性状

铜陵地表水系具有明显的分带性，上游水系河

水浑浊，具有较高的 pH 值和电导率（表 1）。下游

水质逐渐趋于正常，但由于农业污染和城市污水的

加入，加重了河水的有机污染。上游水系如相思河

和圣冲河底积物以细粒为主。相思河沉积物主要为

粒度均匀的尾矿砂，圣冲河由于受新桥矿采矿活动

的影响，沉积物粒度稍粗，且 pH 值较高，达到了

10.6 ，电导率达到 2.3 m  S  / cm ；中游的新桥河沉积物

以粉砂质为主；下游的顺安河、钟仓河和东湖残河以

及西湖沉积物主要为淤泥，且有机质含量高，这有利

于重金属离子的吸附和沉淀。

表 1　沉积物样品的特性

样号 粒度 T（℃）  p H Eh   Ec （μ S  / cm ）

 F-3 粉砂，均匀 17.1  7.96  54  716 

J-4 极细，粘性大 16.6  7.54  27  1067 

 F -12 细粉砂，均匀 16.2  7.36  16  612 

J-8 淤泥，粘性大 16.2  7.60  36  171 

 Y -15 淤泥，粘性大 16.2  7.93  56  399 

2.2 试验部分

水系沉积物中重金属存在形态可分为水溶态、

可交换态、碳酸盐态、铁锰氧化态、有机态和残渣态，

由于水溶态含量较低，且性质和可交换态相似，故常

并入可交换态分析。可交换态一般是指可被中性盐

类提取剂提取的部分，提取剂主要是以阳离子的性

质来评价的性能，一般对阴离子的作用考虑不多，通

常选用的提取剂为  Mg Cl 2。虽然水溶态和可交换态

在总量中所占比例不高，但由于其易被水生生物吸

收。因此，该赋存状态是形态分析研究中一个重要

组成部分。研究表明，前 3 种形态稳定性差，容易被

植物吸收利用；而后两种形态稳定性强，不易释放到

环境中。根据铜陵矿区的具体情况，参照  Tessier 的

分析方法，确定沉积物重金属形态分析方法如下：

　　（1）可交换态（包括水溶态）。称取 3.000 g 沉

积物样品于 80 m  L 离心管中，加入 1 m ol / L 的  Mg Cl 2

溶液（ p H ＝7.0 ）24.00 m  L ，在 20℃恒温水浴振荡器

中以 200 次/m  in 的速度振荡 1h，然后在离心机上以

3500 r / m  in 离心 30 分钟，将上清液和沉淀分离，清液

用 2％硝酸定容待测，沉淀留在原离心管中。

　　（2）碳酸盐结合态。在原离心管中加入1.0 

 m ol / L 的  Na Ac 溶液（ HAc 调至  p H ＝5 ）24.00 m  L 在

20℃恒温水浴振荡器中以 200 次/m  in 的速度振荡

1.5 h ，然后改变振荡速度至 100 次/m  in 的速度振荡

16 h ，然后用与上述相同的方法离心分离，清液定容

待测，沉淀留在离心管中。

　　（3）铁锰氧化物态。在原离心管中加入0.04 

 m ol / LNH 2OH · HCl （25％ HAc 作底液）溶液60.00 

m L，在 96℃水浴恒温箱中加热 3h（期间每隔10分钟

搅动一次），用前述方法离心分离，清液定容待测，

沉淀留在离心管中。

　　（4）有机—部分硫化物态。在原离心管中加入

0.02 m ol / LHNO 3溶液 9.00 m  L ，再加入 30％的 H 2O 2

15.00 m  L （ HNO 3调至  p H ＝2.0 ），在 83℃的恒温水浴

箱中加热 1.5 h （期间每隔 10 分钟搅动一次）；然后

再加入 30％的 H 2O 29.00 m  L ，继续在 83℃的恒温水

浴箱中加热 1.1 h （期间每隔 10 分钟搅动一次）；取

出冷却至室温后加入 3.2 m ol / LNH 4Ac（3.2   m ol / LH -

NO 3）15 m  L ，并将样品稀释至 60 m  L ，放入 20℃恒温

水浴箱中静置 10 h ，然后用前述方法离心分离，清液

待测，沉淀留在离心管中。

　　（5）残渣态。将离心管中的剩余残渣转移至聚

乙烯坩锅中，用 HF、 HCl 、 HNO 3和  HCl O 4混酸溶样。

以上所有形态分析的待测溶液均采用原子吸收

光谱仪测定其含量。

3　结果与讨论

沿河流向下，沉积物中重金属含量逐渐降低，在

圣冲河和相思河都是以大量含硫化物矿物尾矿废渣

为主，进入顺安河的支流的混合作用使得污染河流

沉积物遭受剧烈淘洗。可能使含有较多硫化物矿物

的河流沉积物进一步分选，沉积物中较轻矿物被河

水带走，相对较重的矿物（如黄铁矿、闪锌矿和方铅

矿等硫化物）沉淀下来，导致河水混合后的采样点
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中沉积物的重金属含量明显升高。但这种水体的机

械淘洗过程同时导致溶解态重金属的释放仍需进一

步的探讨。通过对富含硫化物尾矿中的碳酸盐矿物

—水之间相互作用的研究表明：吸附、表面络合和同

沉淀作用是水体溶解态金属含量的控制因素
［13］

。

并且广泛分布于原生矿物表面的次生矿物对水体重

金属分布的影响比原生矿物更显著。研究区河水搬

运迁移过程中，部分选矿厂和废矿堆注入河道的废

渣中硫化物矿物发生氧化作用，在原生矿物表面可

能生成尚未稳定的次生矿物氧化膜。沉积物的 X

粉晶衍射研究发现，新桥河和顺安河沉积物中含有

次生矿物。这表明，硫化物矿物氧化作用释放的部

分金属元素，在含较高  HCO －
3 水体的中和作用下［4］

在原生矿物表面形成氧化膜或次生矿物相迅速沉淀

下来，水文条件改变时又迅速返回水相中。在下游

沉积物中仍有大量原生矿物（如黄铁矿）的存在表

明：河流水环境化学条件矿物的氧化作用是十分缓

慢的，重金属在水系中的搬运主要以底砂或悬浮质

等机械搬运为主。因此，河流沉积物也是重金属迁

移的重要载体，是重要的水体重金属二次污染源。

铜陵地表水系中 Pb、Zn、Cu 和 Cd 的沿河分布、

迁移、释放或积累是污染源、河流水文状况、悬浮物

（泥沙）运动共同作用的结果。当水文条件发生变

化时又导致溶解态重金属的释放。因此，悬浮物和

沉积物作为河流中搬运迁移的主要载体，就会成为

潜在的二次污染源。研究表明，在接纳水体中重金

属污染物不易溶解，绝大部分重金属迅速从水相转

入固相，即迅速结合到悬浮物或沉积物中。结合到

悬浮物中的重金属在水流搬运过程中，当其负荷量

超过搬运能力时，便最终进入沉积物中。以单位体

积水体考虑，悬浮物中重金属（Pb、Zn、Cu 和 Cd）含

量分别是溶解态含量的 103
～10 

5
倍。因此河流悬浮

物是重金属迁移的重要载体。

3.1 沉积物重金属形态分析结果

根据矿山开采对水环境的污染状况及具体测试

条件等情况，对不同河流断面沉积物重金属元素进

行了分析测试。图 2 是 5 个沉积物样品各形态的质

量分数结果和分布特征图，表 2 列出了重金属 5 种

形态值加和的合计值（∑）。由表 2 可以看出，尾矿

库和废矿（渣）堆周围沉积物中重金属含量显著地

高于对照样和下游（入江口）水体沉积物中的含量，

特别是鸡冠山矿附近的 J-4 样品重金属含量很高，

是对比值  Y -15 样品重金属含量的 6.4  ～70 倍，显然

地表水体已经受到严重污染，同时说明矿冶活动对

周围的影响较大，且重金属在迁移过程中迅速地沉

积下来，加重了上游水系的污染。

表 2　样品中重金属含量

 Table  2  The contents of the heavy  m etals in sam  p le

元素  F-3 J-4  F -12  J-8  Y -15 土壤标准

 Cu   1716  2656  2218  436  417 ≤100 

 Pb   46.6  3560  213  126  51.5 ≤300 

 Zn   610  4908  1223  578  238 ≤250 

 Cd   1.76  36.5  50.2  38.6  1.67 ≤0.6 

3.2 讨论

沉积物中重金属的形态主要受水体 pH 值和氧

化还原电位（Eh）的制约及其化合物种类的影响，且

不同形态的重金属在适当的水体环境条件下是可以

相互转化的。目前人们普遍认为可交换态（包括水

溶态）比较容易为生物吸收利用，在水生生物营养

上具有重要意义，同时也是重金属产生污染的主要

形态。碳酸盐态在酸性环境中易于释放出来，加重

水体污染。铁锰氧化态和有机络合态对生物的有效

性比较复杂，因为沉积物中所形成的铁锰氧化态和

有机络合态既有易于生物特别是一些特殊细菌吸收

的，也有溶解度比较低不能为生物所吸收的。在动

植物分解过程中产生的低分子量有机化合物可以增

加重金属对生物的有效性。

从测试结果来看（图 2），Cu、Pb、Zn、Cd 各态的

分布情况为：主要以残渣态为主，一般超过 50％，铁

锰氧化态和有机结合态次之，可交换态和碳酸盐态

含量则较低。

　　（1）Cu的分布特征。从矿区附近至入江口，Cu

的总含量和残渣态相对含量逐渐降低，而可交换态

含量则逐渐升高（表 3），这是由于上游底泥中有机

物的含量很低，小于3％，有机—部分硫化物态的 Cu

实际上主要是非常稳定的  Cu S ，进入下游水系中，特

别是入江口附近的钟仓河，有机质含量增加，使得底

泥中 Cu 的各态易被溶解而增加水体的毒性。虽然

底泥颗粒吸附的交换态 Cu 也可以进入孔隙水，但

吸附是一个平衡过程，依赖于底泥—水的分配系数

和时间。只有当孔隙水 Cu 浓度小于平衡浓度时，

离子交换态 Cu 才有可能解吸下来，变为水溶态而

被生物吸收。有效铜不但和全铜量有关，而且还受

水系许多理化性质控制，尤其是粘土胶体和有机质

络合作用影响更大。
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图 2 沉积物中重金属元素形态分布特征图

 Fig.2   The distribution  of the species  of heavy  m etals in sedim ents 
A 为可交换态；B 为碳酸盐态；C 为铁锰氧化态；D 为有机态；E 残渣态

表 3 不同河段沉积物中 Cu 的形态分析

 Table  3　  The results of  Cu species  in different  reaches 

形态
上游沉积物 中游沉积物 入江口处沉积物

w1 /10 －
6 w2 /10 －

2 w 1 /10 －
6 w 2 /10 －

2 w 1 /10 －
6 w 2 /10 －

2

可交换态 1.1  0.1  2.6  0.1  0.9  0.2 

碳酸盐态 14.5 〗0.9  186.2  8.4  15.5  3.6 

铁锰氧化态 88.5  5.1  391.9  17.7  47.1  10.8 

有机态 285.5  16.6  239.2  10.8  188  43.1 

残渣态 1326  77.3  1398  63.0  184.5  42.3 

　　铁锰氧化态铜指结合于铁锰氧化物表面，形成

配位物或同晶置代铁、锰氧化物中的 Fe、Mn 而存在

于它们结构中的一部分。铁锰氧化态铜和有机态铜

相比，在数量上是有差异的，但对水生生物的有效性

较低。有机态铜是建立在 Cu2 ＋对有机质具有极强

亲和力的基础上的。残渣态铜是在原生和次生矿物

晶格中的铜。事实上，由于各种测试试剂在提取每

种形态铜时都不可能十分彻底，因此，有部分铜残留

到最后也是十分自然的。

　　（2）Pb 的分布特征。Pb 的各态含量为铁锰氧

化态和残渣态含量较高，占 90％以上，可交换态和

碳酸盐态含量较低。本实验的几个沉积物样品除 J-

4 外，Pb 含量相对较低。特别是  F-3 的 Pb 含量低于

对比样品  Y -15 ，具体原因还有待进一步探讨。

铁锰氧化态的提取剂的作用为还原，锰氧化物

比铁氧化物容易溶解得多，因此当铁氧化物溶解比

较完全时，锰氧化物已基本溶解完。J-4 样品为可交

换态 ＜有机态 ＜碳酸盐态 ＜残渣态 ＜铁锰氧化态，

所以不利于 Pb 的迁移，避免了对下游的严重污染；

又由于 Pb 的绝对含量很高，因此对环境存在非常严

重的危害。

沉积物中 Pb 的生物有效性一般很小，这是因为

沉积物中的有机鳌合配位体、铁和锰的氢氧化物吸

附 Pb 的性能最强，并且 Pb2 ＋
能与水中存在的

CO 2－
3 、SO

2－
4 、PO

3－
4 、I－ 、 Cr O 

3－
4 、S

2－
等多种阴离子发

生沉淀作用，使 Pb 难以移动
［14］

，所以样品中铅的铁

锰氧化态含量较高，特别是 J-4 中铁锰氧化态含量

超过了残渣态含量。研究表明，水相中 Pb 的浓度主
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要由 CO 2－
3 、SO

2－
4 控制

［15］
。在中性和弱碱性水体

中，铅的浓度为氢氧化物所限制；在酸性条件下，为

硫酸盐所限制，酸性水体中，铅离子（Pb2 ＋
）的含量

远高于碱性水体中的含量。铅在水体中最主要的存

在形态是  Pb OH ＋，还有一定数量的多核配合物，如

Pb2OH
3 ＋

和 Pb（OH）
2－
4 。氧化还原条件和 pH 条件

的变化只影响到与其结合的配位基，而不影响铅本

身。

　　（3）Zn 的分布特征。分析不同样品中 Zn 存在

形态所占比例的情况，从图 2 可以看出，可交换态 ＜

碳酸盐态 ＜有机态 ＜铁锰氧化态 ＜残渣态。铁锰氧

化态和残渣态锌的含量比较高，尤其是残渣态的含

量超过 50％。在酸性环境中，残渣态锌的含量较

高，比例超过 80％，中性环境中各种形态锌的含量

比例基本一致，铁锰氧化态锌的含量比例显著增加，

达 25％。需要特别指出的是有机态锌是水体有机

质鳌和或络合的 Zn，有机态 Zn 如果是与腐殖质类

物质形成的，有机化合物不可溶；如果是单独生物化

学分子如有机酸结合，那络合物就具有很好的可溶

性。因此，对于水体中有机态 Zn 活性也不能忽视。

由于沉积物中 Zn 的总含量很高，特别是鸡冠山

矿附近的 J-4 样品，Zn 含量高达 4 908  ×10 －6
，是对

比样品  Y -15 Zn 含量的 20 多倍。虽然可交换态和碳

酸盐态相对含量低，但其绝对值依然较高，因此，水

体中的 Zn 具有较强的活性，很容易被水生生物吸

收，从而在体内富集，进而就会通过食物链危害人体

健康。

　　（4）Cd 的分布特征。Cd 的形态分布曲线与 Pb

的形态分布曲线类似。更具特征的是各态的含量比

较接近，即使是含量相对高的残渣态也没有明显的

优势。 F-3 的可交换态和碳酸盐态低于检测限，铁

锰氧化态含量高于残渣态含量；J-4 为可交换态 ＜碳

酸盐态 ＜有机态 ＜铁锰氧化态 ＜残渣态； F-12 为有

机态 ＜可交换态 ＜残渣态 ＜碳酸盐态 ＜铁锰氧化

态；J-8 为有机态 ＜残渣态 ＜碳酸盐态 ＜可交换态 ＜

铁锰氧化态。虽然上游水系沉积物样品含量较高，

但却比中游  F-12 号样和下游入江口附近的 J-8 含量

低，这就是由于 Cd 的可交换态和碳酸盐态较高易

于 Cd 元素迁移造成的。

镉进入水体后，大部分被胶体和悬浮物吸附，或

以某种形式沉淀到底泥中。水体中底泥与悬浮物对

水体镉有很强的吸附能力。有机胶体对镉的吸附能

力远大于矿物颗粒。 p H ＞7 时，镉被吸附的量随 pH

值增大而增加。水体中的 Cl－、OH－ 、SO 2－
4 等无机

配位体，可与镉离子配合形成  Cd Cl ＋
、 Cd OH ＋

、Cd

（OH）2、Cd（OH）－
3 、 Cd OHCl 、 Cd SO 4等配离子。Cd2 ＋

在  p H ＜8.0 时为简单离子；pH 为 8.0 时开始生成

Cd（OH）2。由于河水中 pH 值仍在 6.5  ～8.5 之间，

水中存在大量的碳酸氢根和氢氧根离子，在这种情

况下，进入水体的镉会很快被水中的微粒吸附或产

生化学沉淀，表现出明显的、迅速地向底泥转移的过

程。所以水中检测到的镉含量较低，而在底泥中有

时要高得多。镉在底泥中的累积是相对的、不稳定

的，它的转移、分散与集中将重新对水环境发生影

响。

4　结　论

人们对水体沉积物中重金属的含量关注不仅在

于总量，而且更关注其存在形态分量，特别是水溶态

和可交换态。因为底泥中重金属的存在形态与控制

重金属的迁移、转化的关系密切，并影响着重金属的

直接毒性大小。水生动植物吸收重金属的量有随沉

积物中重金属含量增加而增高的趋势，但这并不是

事物的本质，其本质是水生生物吸收重金属的浓度

随沉积物中重金属有效态含量增加而增高。同时还

会受混合金属离子浓度的影响，不同的生物，对不同

浓度、不同比例的重金属污染水体和沉积物耐受性

和吸收能力是有显著差异的，但混合重金属离子相

互作用一般不会改变重金属离子生物体组织中的分

布规律。

水系沉积物重金属形态分布特征为：Cu、Pb、Zn

的各态分布为可交换态 ＜碳酸盐态 ＜有机态 ＜铁锰

氧化态 ＜残渣态；Cd 的各态分布比较复杂，但多数

为有机态 ＜可交换态 ＜残渣态 ＜碳酸盐态 ＜铁锰氧

化态。

水系沉积物中重金属元素含量自上游向下游具

有明显的递减趋势，但即使在入江口附近顺安河沉

积物中重金属含量依然高于背景参考值，说明铜陵

矿业开采活动对铜陵地表水系产生较大的影响，造

成了地表水体的污染和重金属在沉积物中积累，这

是应该引起矿业部门重视的问题。为了改善地表水

体的水质，必须对这些水底沉积物的污染释放进行

有效的控制。根据铜陵市的具体情况，可采用污染

源控制和自然净化相结合的方法，例如加强尾矿库

的管理，防止尾矿废水（包括废矿砂）的渗漏和暴雨

季节的漫溢，对废矿堆采取围坝拦截的办法，防止酸

性废水进入河流，达到从源头控制污染的效果；另一

方面，在中度污染区，在有效控制外源输入后，利用
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水体－沉积物系统本身的稀释、挥发、吸附、化学反

应、生物作用等自然过程将污染物降低到可以忍受

的浓度。目前较多采用的技术有强化的自然消减技

术、原位覆盖技术、原位治理技术以及生态疏浚技术

等几种水体沉积物的污染控制技术。

地表水的环境治理是一个系统工程，可以将污

染源控制和自然净化法
［16］

、原位覆盖、原位处理技

术以及疏浚等方法综合运用来达到恢复水体水质的

目的，达到满意的治理效果。
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 STUDY  ON CHARACTERISTIC  S OFHEAVY  M ETAL SPECI ES

 IN  THE SEDIM  ENT OF TONGLIN  G  M IN  E AREA 

 ZHANG  Xin ， ZHOU  Tao- fa ， YUAN  Feng ， FAN  Yu 
（ School of Resources  and   Environm ental Engine  ering ， Hefei   University of Technology ， Hefei 230009 ， China ）

 Abstract ： Distribution  characteristics  of the  heavy  m e  tal species  in  sedim ents by  sequential  extrac  tion  proce-

 dure for  evaluation  ofthe  form s ofheavy  m etal  s in sedim entin  Tongling  m ining  area.  The  resu  lts show  thatthe  con-

 tents of Cu ，Pb， Zn  and   Cd in  sedim ents of m ining  area  are signif  icantly  higher  than  the  norm al  values  and  have 

 caused  heavy  pollution.  Soluble copper ， soluble lead ， soluble ， exchangeable ， carbonate- bound ， and  organic m at-

 ter- sulfide  bound  zinc ， m anganese  w ith  soluble ， exchangeable ， carbonate- bound ， and   Fe- Mn oxides- bound  form s 

 are also  bio  － available.  Prim ary strategy  of  s  trengthening  the  water  system   ＇ s self- purifi  cation  of   Tongling  w as  put 

 forw ards for  the  im provem  ent of the  water  syst  em  in   Tongling  m ining  areas.

 This article used  sequential extraction  proc  edure for  evaluation  of the  form s ofheavy  m eta  ls in  sedim ent 

 Key  w ords ： Sedim ent ； Heavy  m etals pollution ； Different form ； Validity ； Anhuiprovince 
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