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盆栽蔬菜土壤中汞的形态变化 
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摘  要： 以四九黄菜芯作为供试蔬菜，采用盆栽试验和连续化学萃取法-氢化物原子吸收光谱法，研究了种植蔬菜前后土

壤 Hg形态分布特点及蔬菜生长对 Hg形态变化的影响。结果表明，外源 Hg进入土壤后，在种植蔬菜前后的土壤中均主要以残

渣态形式存在，蔬菜的生长明显影响土壤中的 Hg存在形态。种植蔬菜后的土壤 Hg形态变化表现为水溶态和腐植酸络合态明显

减少，而强有机质结合态显著增加，随着外源 Hg量的增加，土壤 Hg形态由残渣态、强有机质结合态向交换态和碳酸盐铁锰氧

化态转化，Hg 的生物活性增强，蔬菜的生物量下降。除强有机质结合态和残渣态外，土壤中各形态 Hg 含量和总 Hg 量与蔬菜

根、茎叶中 Hg含量呈显著正相关。 
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汞 (Hg) 是对人类和其他生物最具危险的有毒元

素之一，在农业土壤重金属污染中，Hg的污染最为常
见。研究表明[1-3]，土壤总 Hg 含量与植物吸收 Hg 量
之间并不存在显著的相关关系，这说明土壤 Hg的生物
有效性与其存在形态的活性有关，因此，在研究土壤

中 Hg污染危害时，除了注意其总量水平，还要重视其
各形态的含量。近年来关于土壤中不同形态 Hg的行为
及生物有效性受到人们的关注，如 Lechler等[4]采用一

种新技术测定美国内华达州 Carson River Superfund 
区域土壤、沉积物和尾矿中总 Hg、元素 Hg、可交换
Hg、有机 Hg和硫化汞 (HgS), 在还原性较高的水库环
境，大部分 Hg会转变为不易溶解的 HgS；Higueras P
等[5]的研究表明，西班牙 Almaden矿区土壤中 Hg主要
以 HgS 或有机物结合态 Hg 存在。德国的 Biester[6]对

受氯碱工厂Hg排放影响的土壤中Hg的形态进行研究, 

Hg 在土壤剖面的分布状态表明, 如果 Hg 与可溶有机
络合物相结合, 就容易向更深部土壤 (约 20 cm)迁移，
然而活性Hg或结合较弱的络合Hg化合物通过吸附在
矿物表面可有效地保留在最上层（5 cm) 的土壤中, 所
以, 在氯碱工厂附近的土壤受 Hg影响最严重。我国的
冯新斌等[7]运用连续萃取的化学分析方法对土壤样品

的 7种Hg形态进行了分析, 表明: 人为Hg污染的土壤
Hg主要以难氧化降解有机质结合态形式存在，而由地
质作用引起的土壤中 Hg主要以残渣态形式存在。刘俊
华等[8]的小麦幼苗实验表明, 小麦幼苗根主要吸收土

壤中小分子有机质结合的 Hg并在根部累积，其他形态
Hg 可以转化为此形态的 Hg, 表现为间接作用。目前 

 

人们在农田土壤 Hg 污染的形态方面进行了较多研究
工作，但在土壤-农作物系统，由于植物的吸收，土壤

的酸碱性质，氧化还原作用，胶体的含量和组成及气

候、水文、生物等条件的影响，使土壤中 Hg产生空间
位置的迁移及存在形态的转化，虽然近年来这方面的

工作逐渐引起人们关注[9]，但影响 Hg的赋存状态的迁
移、转化等因素的研究仍然薄弱，应该予以重视。 
蔬菜是人们日常生活中重要的食品，为人类提供

了丰富的多种维生素、纤维素和矿物质，在食物结构

中占有重要地位。Hg 对蔬菜的毒害直接影响到蔬菜的

品质和产量。从而对人类的生存和健康造成极大的威

胁[10]。在蔬菜生长期间，由于植物吸收、根系活动和

微生物降解等作用，可能改变 Hg 在土壤中的形态，

进而影响其迁移活性和生物有效性，因此研究 Hg 在

土壤–蔬菜系统中的迁移和形态转化具有重要意义。本
文以四九黄菜芯作为供试蔬菜，通过添加不同含量的 
HgCl2 的盆栽实验，采用连续化学萃取法并结合氢化

物冷原子吸收光谱法，对生长在严重 Hg 污染土壤中

蔬菜及其环境土壤内的 Hg 形态变化进行了研究，探

索蔬菜种植前后土壤 Hg 形态的变化规律，为土壤
 Hg 

污染的防治提供一定的参考依据。 
 
1  材料与方法 
 
1.1  供试土壤 
本次实验用土壤采自桂林七星公园以东花园村菜

地的冲积砂质壤土，其基本性状见表 1。 

 
 

①基金项目：广西自然科学基金项目 (桂科自 0679005) 资助。 

作者简介：侯明 (1957—)，女，山东人，博士，副教授，主要从事环境分析化学研究。E-mail: glhou@glite.edu.cn 

DOI:10.13758/j.cnki.tr.2007.04.023



  562                                            土      壤                                       第 39卷 

 

表 1 土壤的部分理化性质 

Table 1  Physical and chemical properties of tested soil 

有机质 (g/kg) pH CEC (cmol/ kg) N (g/kg) P (g/kg ) K (g/kg) Hg (mg/kg) 

11.24 5.74 7.43 1.08 0.932 16.4 0.677 

 

1.2  供试作物 
以桂林市本地种植较为普遍的四九黄菜芯作为供

试蔬菜。 
1.3  研究方法 
1.3.1  盆栽试验    土样经自然晾干后，去掉土壤侵
入物，磨细并过 2 mm筛，拌入尿素 (N 0.2 g/kg)、磷

酸二氢钾 (P2O5 0.1 g/kg) 和硫酸钾 (K2O 0.1 g/kg) 固
体作底肥。每盆装入土壤 3 kg，按序列号分别加入不
同含量 HgCl2固体，充分混匀。试验布置为 6种处理，
每种处理 4个重复，共 24盆。陈化 10天后播种，出
苗后定株为 10 株/盆，蔬菜生长期间用蒸馏水浇灌，
生长期 50天。具体盆栽试验设计见表 2。 

 
表 2  盆栽实验 Hg浓度 (mg/kg) 

Table 2  Hg concentrations of pot tests 

元素 处理 1 处理 2 处理 3 处理 4 处理 5 处理 6 

Hg CK (0) 0.5 2.0 5.0 8.0 10.0 

 
1.3.2  样品的采集与制备    分别采集加入 HgCl2 处

理并陈化 10 天的未播种土壤、盆栽蔬菜收获后的土
壤作为试样，土壤样经自然晾干，用玛瑙研钵研磨，

总 Hg试样过 160目筛，Hg形态试样过 100目筛，备
用。蔬菜样将根部和茎叶部分开取样，自来水和蒸馏

水洗净，于 95℃杀青 15 min，在低于 60℃下烘干、粉
碎过 20目筛，置于干燥器内备用。 
1.4  分析方法 
1.4.1  土壤 Hg 形态分析方法   采用连续提取法[8, 11]

进行土壤 Hg 的形态分析，具体步骤如表 3 所示。 
 

表 3 分析不同形态 Hg的连续提取法 

Table 3  Sequential extraction procedure for various Hg forms in soil samples 

形态名称 提取剂 提取条件 

水溶态 X1 

交换态 X2 

腐植酸络合态 X3 

碳酸盐铁锰氧化物态 X4 

强有机质结合态 X5 

 

残渣态 X6 

水 

0.5 mol / L MgCl2 

0.1 mol/L NaOH + 0.1 mol/LNa4P2O7 

1 mol/L HCl 

300 ml/L H2O2 

 

王水 (2 + 1) 

常温下振荡 2 h，土∶液＝2∶5 

常温下振荡 3 h，土∶液＝2∶5 

放置过夜后，振荡 2 h，土∶液＝2∶5 

常温下振荡 1 h，土∶液＝2∶5 

80℃水浴中浸提 4 h，冷却后振荡 30 min， 

土∶液＝2∶5 

沸水浴加热 1.5 h，土∶液＝2∶5 

 
上述各形态 Hg 提取液加入溴化剂氧化后，采用

流动注射氢化物原子吸收光谱法测定 Hg含量，其溴化
剂为 0.1 mol/L KBrO3–10.0 g/L KBr溶液。  
1.4.2  土壤、蔬菜中总 Hg含量的测定    土壤样品用
王水 (2 + 1) 溶液于沸水浴中加热消化，蔬菜样品用

HNO3 + H2O2微波消化处理，其消化液均用流动注射氢

化物原子吸收光谱法 (TAS—900型原子吸收分光光度
计) 测定其总 Hg含量。 

为了保证整个分析流程的质量，在土壤、植物样

品 Hg含量分析的同时，插入一定数量的国家标准样品 

(土壤样 GSS-5、植物样 GSV-3) 进行分析对照试验。  
 
2  结果与讨论 
 
2.1  种植蔬菜前后土壤 Hg形态的变化 
2.1.1  播种前土壤 Hg 形态分布    种植蔬菜前后土
壤中 Hg形态的分布结果见表 4。 
由表 4结果可知，在未播种的土壤中，Hg仍以残

渣态为主，即存在于固体颗粒矿物晶格中的 Hg 为最
多，平均百分率为 42.01%；其次为腐殖酸结合态，即
弱有机态，Hg在有机相中是以配合和吸附的方式存在



  第 4期                             侯 明等：盆栽蔬菜土壤中汞的形态变化                              563 

 

的，平均百分率为 17.50%；而土壤经 HgCl2处理，经

过一段时间陈化后水溶态 Hg 仍较高，平均百分率占
17.08%；强有机态，即 Hg 同有机质鳌合或生成较为
稳定的硫化物，需在强氧化剂作用下 Hg 才能释放出
来，所占比例最少，仅为 2.18%；主要通过扩散作用
和外层络合作用非专性吸附在土壤表面上的交换态

Hg，以及由于沉淀或共沉淀赋存于碳酸盐的和以很强
的结合能力吸附在土壤中的铁锰氧化物上的碳酸盐铁

锰氧化物 Hg的比例相当，各占 9.22% 和 12.02%。 
在不同的土壤 Hg污染情况下，Hg形态分布不同。

播种前土壤中 Hg形态含量分布依次为：当添加 Hg量
≤2 mg/kg，残渣态＞腐殖酸络合态＞水溶态＞碳酸盐
铁锰氧化物态＞交换态＞强有机质结合态；当添加 Hg
量≥5 mg/kg，残渣态＞水溶态＞腐殖酸络合态＞交换
态＞碳酸盐铁锰氧化物态＞强有机质结合态。随着 Hg
添加量的增大 (从 0.5 mg/kg增大到 10 mg/kg)，交换态
Hg的百分率分别由 5.88%增至 14.44%，碳酸盐铁锰氧
化态 Hg 的百分率由 10.96%增至 13.03%；水溶态 Hg
的百分率也呈上升趋势，而腐植酸络合态 Hg的百分率
有所下降，强有机质结合态 Hg的百分率变化不明显，
残渣态 Hg的百分率由 52.98%下降至 29.62% 。 
2.1.2  种植蔬菜后土壤 Hg 形态变化    蔬菜的吸收
和生长会使土壤物理、化学和生物学性质与未播种前

土壤有显著差异，土壤性质变化可以引起重金属形态

变化，并改变其生物有效性[12-13]。表 4 结果显示，经
种植蔬菜 50天后，土壤 Hg形态变化表现为水溶态和
腐殖酸络合态明显减少，而强有机质结合态明显增 
加。与播种前土壤 Hg形态比较，水溶态 Hg和腐殖酸
络合态Hg的平均百分率分别减少了12.03% 和8.34%，
强有机质结合态增加了 11.77%，交换态 Hg 增加了
4.18%，碳酸盐铁锰氧化物 Hg 和残渣态 Hg 分别增加
了 2.77% 和 1.71%。表明在蔬菜生长期间，较易被植
物吸收的水溶态 Hg 可能部分向植物转移和向其他形
态 Hg转化，交换态 Hg和碳酸盐铁锰氧化态 Hg的增
加会促进蔬菜对土壤有效态 Hg吸收。而以弱有机质结
合态存在的腐殖酸络合态 Hg 较明显向强有机质结合
态 Hg 转化，这可能会增加土壤 Hg 残留量，抑制 Hg
的植物可利用性。残渣态 Hg的平均百分率变化不大，
表明其转变周期较长。就各形态 Hg平均百分率而言，
蔬菜环境对土壤中不同 Hg 形态变化的影响次序依次
为：强有机质结合态＞水溶态＞腐殖酸络合态＞交换

态＞碳酸盐铁锰氧化物态＞残渣态。 
种植蔬菜后土壤中不同 Hg 形态含量的分布依次

为：在低 Hg污染时 (≤2 mg/kg)，残渣态＞强有机质

结合态＞碳酸盐铁锰氧化物态＞交换态＞腐殖酸络合

态＞水溶态，在高 Hg污染 (≥ 5 mg/kg) 时，残渣态＞

碳酸盐铁锰氧化物态＞交换态＞腐殖酸络合态＞强有

机质结合态＞水溶态。 
随着 Hg添加量的增大，种植蔬菜后土壤中交换态

Hg、碳酸盐铁锰氧化态 Hg 的百分率均增大，尤其交
换态 Hg的百分率明显增大，而残渣态 Hg的百分率下
降。腐殖酸络合态 Hg的百分率增大，强有机质结合态
Hg 的百分率则降低明显。当 Hg 添加量由 0.5 mg/kg
增至 10 mg/kg，土壤中交换态 Hg的百分率由 10.83%
增至 21.24%；碳酸盐铁锰氧化态 Hg的百分率 11.03% 

增至 20.13%；残渣态 Hg 的百分率由 53.56%下降至
30.98%；强有机质结合态 Hg的百分率由 15.45%降至
9.13%。这些结果表明，随着 Hg污染程度的增加，Hg
的形态主要发生了由残渣态、强有机质结合态向交换

态、腐殖酸络合态、碳酸盐铁锰氧化态的转化，即土

壤中稳定态 Hg 向有效态 Hg 转化，从而提高了土壤
Hg的生物有效性，对环境的潜在危害性增大。 
在 Hg 添加量相同的条件下，与未播种土壤相比

较，种植蔬菜后土壤中水溶态 Hg和腐殖酸络合态 Hg
的百分率降低，强有机质结合态 Hg和碳酸盐铁锰氧化
态 Hg的百分率增大，残渣态 Hg和交换态 Hg的百分
率有所提高。如当 Hg 添加量为 5 mg/kg 时，土壤中
水溶态 Hg 和腐殖酸络合态 Hg 的百分率分别下降了
15.46%、4.81%，而强有机质结合态 Hg增加了 8.03%，
碳酸盐铁锰氧化态 Hg 百分率增大了 5.12%，交换态
Hg和残渣态 Hg的百分率分别增加 3.16%、3.95%。这
些变化表明，经过种植蔬菜后，土壤中的水溶态 Hg
和腐殖酸结合态 Hg主要向强有机质结合态 Hg、碳酸
盐铁锰氧化态 Hg和残渣态 Hg转化。 
对表 4 中数据进行统计分析，结果表明，平均值

的 4 个重复测定结果相对标准差在 0.5% ~ 6.9%范围
内，均值置信限为 ± 0.006 ~ ± 0.058 mg/kg。 
2.2  不同 Hg含量土壤中蔬菜生物量及 Hg吸收情  况  
表 5 列出了蔬菜收获后地下和地上部分的生物量

以及蔬菜中 Hg的浓度。 

结果表明，随着土壤中 Hg添加量的增大，蔬菜鲜

质量逐渐下降。当 Hg添加量达 10 mg/kg 时，蔬菜鲜

质量比对照降低 37%，显然，Hg的毒害作用可导致土

壤性质发生变化，使植物光合速率降低，从而减少了

植物对水分和养分的吸收，对蔬菜的生长有较强的抑

制作用，进而影响蔬菜的产量。而且土壤加 Hg处理后，

蔬菜植株 Hg 浓度高于土壤不加 Hg 处理，表明土壤         
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                              表 4  土壤中各形态 Hg含量分布 

Table 4  Contents of various Hg forms in soil treated by HgCl2 

水溶态  交换态  腐殖酸结合态 碳酸盐铁锰氧化态 强有机结合态  残渣态 各形态和添加Hg 

(mg/kg) (mg/kg) (%) (mg/kg) (%) (mg/kg) (%) (mg/kg) (%) (mg/kg) (%) (mg/kg) (%) (mg/kg)

A  0 

 0.5 

 2 

 5 

 8 

 10 

0.056 

0.120 

0.455 

1.120 

1.880 

2.606 

8.87 

10.53 

17.99 

19.73 

20.89 

24.47 

0.035 

0.067 

0.077 

0.642 

1.357 

1.538 

5.54 

5.88 

3.04 

11.31 

15.08 

14.44 

0.116 

0.205 

0.481 

0.986 

1.477 

1.683 

18.38 

17.98 

19.02 

17.37 

16.42 

15.80 

0.069 

0.125 

0.304 

0.698 

1.159 

1.388 

10.94 

10.96 

12.02 

12.30 

12.88 

13.03 

0.008

0.019

0.052

0.181

0.201

0.280

1.27 

1.67 

2.06 

3.19 

2.23 

2.63 

0.347 

0.604 

1.160 

2.049 

2.923 

3.155 

54.99 

52.98 

45.87 

36.10 

32.49 

29.62 

0.677 

1.175 

2.378 

5.652 

8.635 

10.30 

B  0 

 0.5 

 2 

 5 

 8 

 10 

0.035 

0.055 

0.071 

0.242 

0.390 

0.467 

7.43 

5.52 

3.40 

4.27 

4.68 

4.38 

0.025 

0.108 

0.256 

0.820 

1.357 

2.262 

5.31 

10.83 

12.25 

14.47 

16.30 

21.24 

0.024 

0.036 

0.150 

0.712 

1.034 

1.503 

5.10 

3.61 

7.18 

12.56 

12.42 

14.12 

0.030 

0.110 

0.303 

0.987 

1.605 

2.143 

6.37 

11.03 

14.50 

17.42 

19.28 

20.13 

0.092

0.154

0.348

0.636

0.976

0.971

19.53 

15.45 

16.65 

11.22 

11.73 

9.130 

0.265 

0.534 

0.961 

2.270 

2.963 

3.298 

56.26 

53.56 

46.02 

40.05 

35.59 

30.98 

0.471 

0.997 

2.089 

5.667 

8.325 

10.65 

A－种植前； B－种植后。 

 

表 5  蔬菜生物量和 Hg吸收量 

Table 5  Vegetable biomass and Hg uptake in vegetables of pot tests 

蔬菜各部位吸收 Hg浓度 (mg/kg) 添加 Hg 

(mg/kg) 

蔬菜鲜质量 

(g/盆) 根 根占比 (%) 茎叶 茎叶占比 (%) 

蔬菜 Hg含量 

(mg/kg) 

0 

0.5 

2.0 

5.0 

8.0 

10 

156.32 

147.51 

140.30 

128.31 

100.65 

98.74 

0.00847 

0.00943 

0.02345 

0.02898 

0.1038 

0.1192 

11.0 

11.5 

17.5 

21.0 

30.98 

31.79 

0.06853 

0.07257 

0.1105 

0.1090 

0.2312 

0.2558 

89.0 

88.5 

82.5 

79.0 

69.02 

68.21 

0.077 

0.082 

0.134 

0.138 

0.335 

0.375 

 
Hg是植物 Hg的重要来源之一。由于蔬菜根系从土壤
中吸收的 Hg有部分向地上部传输，从而导致地上部叶
片和茎的含 Hg浓度也有相应的增加。但总的来看，随
着土壤 Hg量的增加，蔬菜中 Hg的总浓度亦增加，其
中主要引起蔬菜根部 Hg浓度升高，当土壤 Hg添加量
为 0.5 mg/kg，蔬菜根 Hg为总量的 11%；当 Hg添加
量≥8 mg/kg，蔬菜根 Hg约占总量的 31%。而且当土
壤 Hg添加量≥8 mg/kg时，随着 Hg量的增大，蔬菜
中 Hg总浓度增加不明显，表明即使在高含量 Hg污染
土壤中，蔬菜对土壤 Hg的吸收也是有限的。 
2.3  土壤中各形态 Hg含量与蔬菜 Hg吸收量的相关性  

表 6列出了种植蔬菜后土壤 Hg形态与蔬菜  根、
茎叶中 Hg 量的相关系数。由表 6 中相关系数可以看 
出，除强有机质结合态 Hg和残渣态 Hg外，其余各形
态 Hg均与蔬菜根、茎叶 Hg和蔬菜 Hg总量呈极显著
正相关 (P＜0.01)，其中碳酸盐铁锰氧化物结合态 Hg

与蔬菜根、茎叶吸收 Hg 量之间的正相关程度最为密
切，其相关系数分别为 0.9597 和 0.9581。由于水溶
态 Hg是最有效的植物可吸收的土壤 Hg形态，因此植
物吸收将直接导致根际土壤水溶态 Hg的含量减少，所
以，土壤的水溶态 Hg 与蔬菜根、茎叶 Hg 和蔬菜 Hg
总量的相关系数较低，分别为 0.9293、0.9212和 0.9248。
强有机质结合态Hg和残渣态Hg是难于被植物所吸收
的，故与蔬菜根、茎叶吸收 Hg量和蔬菜总 Hg量的相
关系数均低于 r0.01 = 0.917。 
由于相关性仅是两个变数之间对应关系的量  

度，并不能完全反映它们之间的内在联系。因此，与

植物吸收相关的形态并不意味着它就一定为植物所吸

收，为了了解究竟哪种形态 Hg对蔬菜各器官吸收 Hg
量的贡献最大，将 6种 Hg形态含量与蔬菜吸收 Hg量
做逐步回归分析 (表 7)，可知，无论是蔬菜根 Hg、茎
叶 Hg或蔬菜总 Hg，均与 X4呈显著正相关，其相关系   
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表 6  土壤中各形态 Hg量与蔬菜根、茎叶中 Hg量和蔬菜总 Hg量的相关系数（r） 

Table 6  Correlation coefficients of various Hg contents between soil and vegetable 

土壤 Hg形态 蔬菜根部 蔬菜茎叶部 蔬菜总量 

总量 

X1  水溶态 

X2 交换态 

X3  腐植酸络合态 

X4  碳酸盐铁锰氧化物态 

X5  强有机质结合态 

X6  残渣态 

0.9485 

0.9293 

0.9586 

0.9561 

0.9597 

0.8261 

0.9118 

0.9490 

0.9212 

0.9557 

0.9512 

0.9581 

0.8288 

0.8980 

0.9474 

0.9248 

0.9578 

0.9536 

0.9593 

0.8331 

0.9072 

注：n = 6，R0.05=0.811，R0.01=0.917。  

   
表 7  蔬菜 Hg含量 (Y) 对土壤各形态 Hg浓度 (Xi) 逐步回归分析结果 

Table 7  Results of step regression analysis of various Hg contents between vegetable and soil 

蔬菜器官 逐步回归方程 r值 R2值 Sd 

根 

茎叶 

蔬菜总 Hg 

* Y 根 = 0.001 + 0.055 X4 

* Y 茎 = 0.063 + 0.090 X4 

* Y 蔬菜 = 0.064 + 0.145 X4 

0.9602 

0.9598 

0.9600 

0.9220 

0.9213 

0.9220 

0.01 

0.02 

0.04 

*P = 0.002  

 
数分别为 r 根 = 0.9602、r 茎叶 = 0.9598、r 蔬菜 = 0.9600，
即蔬菜根、茎叶均以吸收土壤中的碳酸盐铁锰氧化物

结合 Hg为主，此结果与文献[12]的结论相似。 
 
3  结论 
 

(1) 用四九黄菜芯进行的试验表明，残渣态 Hg是
种植蔬菜前后土壤中 Hg的主要形态。此外，在未播种
土壤中，其他的 Hg形态还有腐殖酸络合态和水溶态；
而种植蔬菜后土壤 Hg的形态还有碳酸盐铁锰氧化态、
强有机质结合态和交换态。种植蔬菜前后土壤 Hg的形
态变化表现为水溶态和腐殖酸络合态明显减少，而强

有机质结合态显著增加，交换态、碳酸盐铁锰氧化态

和残渣态也有所增大。试验结果表明，蔬菜的生长导

致土壤中 Hg的活性增大和生物有效性的提高，促进了
土壤 Hg向植物转移，使土壤 Hg的危害性增大。虽然
强有机质结合态 Hg难于直接被植物吸收利用，但这部
分 Hg在一定条件下会发生形态转化，不应忽视对植物
富集 Hg的长期影响。 

(2) 在低 Hg (≤2 mg/kg) 污染土壤中，未播种土壤

中 Hg主要以残渣态和腐殖酸络合态存在，而种植后土
壤中 Hg 主要以残渣态和强有机质结合态存在；在高
Hg (≥ 5 mg/kg) 污染土壤中，未播种土壤中 Hg主要以
残渣态和水溶态存在，而种植后土壤中 Hg主要以残渣
态、交换态和碳酸盐铁锰氧化态存在。随着外源 Hg

添加量的增加，Hg的形态发生了由残渣态、强有机质
结合态向交换态和碳酸盐铁锰氧化态的转化，使 Hg
的生物有效性提高，对环境的潜在危害性增大。 

(3) 随着土壤 Hg污染水平的增大，蔬菜的生物量
逐渐下降，表明土壤 Hg可抑制蔬菜的生长。土壤中总
Hg 量和各形态 Hg 量与蔬菜的根、茎叶中 Hg 含量均
呈极显著正相关，碳酸盐铁锰氧化物结合 Hg对蔬菜吸
收 Hg的贡献最大。 
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Transformation of Hg Forms in a Soil-Vegetable System 
 

HOU Ming1.2,  YIN Hui-an1 
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Abstract： Transformation of Hg form in a soil-vegetable system during vegetable-growing period was studied by the methods of pot-culture 

experiment and sequential extraction-hydride atomic absorption spectrometry. Results showed that Hg in kale yard soil existed mainly in residue form 

and were influenced significantly by vegetable growth. The main changes of Hg form in kale yard soil were the significant decrease of water soluble 

and humic acids complexible Hg and the significant increase of organic substance-bound Hg. With increase of Hg introduced, the residue-bound and 

organic substance-bound Hg gradually transformed into exchangeable, carbonate-bound and Fe-Mn oxide-bound Hg, which resulted in the increase of 

Hg bioactivity and the decrease of vegetable biomass. Except organic substance-bound and residue-bound Hg, there were significant positive 

correlations between various Hg form, total Hg contents of kale yard soil and Hg contents in vegetable roots, stem and leaf.  

Key words:  Soil, Vegetable, Hg forms  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 


