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桂北某矿区硫化物尾矿重金属

复合污染评价预测

雷良奇，罗远红，宋慈安，付　伟，莫斌吉，王　飞，徐沛斌

桂林理工大学地球科学学院，广西桂林 ５４１００４

摘要：对于硫化物尾矿重金属复合污染的评价采用以元素总量为主因子的单一方法（如Ｎｅｍｅｒｏｍ法）常难得到合理的结果．

在桂北某矿区，运用地质累积指数、生态危害指数以及ＢＣＲ酸提取等研究方法，并以近矿围岩风化壳的元素丰度作为参比值，

对尾矿Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ及Ａｓ复合污染进行综合评价预测．结果表明，（１）该区尾矿中Ｃｄ（生态危害性高、迁移性强）和Ａｓ（污染程度

高、生态危害性也较高）为主要污染因子，应重点预防和控制；而Ｚｎ（生态危害性较低）和Ｐｂ（污染程度、生态危害性及迁移性

均较低）则相对次要；（２）尾矿中元素活性酸提取态分量（为产生环境效应的主因），与其元素总含量之间存在着不同程度或不

一致的相关关系，这是元素总量因子评价法的问题之一．

关键词：重金属污染；锡矿；地质累积指数；生态危害指数；元素化学形态；锡石硫化物．
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　　有色金属矿山选矿所废弃的尾矿中大多残留有

金属硫化物矿物（如黄铁矿、毒砂、方铅矿及闪锌矿

等）．当这类尾矿被排放至尾矿库或自然场所堆放

时，其所含硫化物就会与大气中的Ｏ２、Ｈ２Ｏ发生氧

化反应，生成酸性水（ＡＭＤ，ａｃｉｄｍｉｎｅｄｒａｉｎａｇｅ）并

释放出多种重金属元素（如Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ、Ａｓ等）．在氧

化尾矿中饱和的酸水及重金属可通过渗漏作用向外

排放，对矿区及周边地下水及地表水环境造成严重
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的酸水－多种重金属协同／复合污染．例如，广西环

江北山、湖南郴州柿竹园等尾矿坝坍塌所致（酸水）

重金属污染事件（Ｌｉｕ犲狋犪犾．，２００５；翟丽梅等，

２００８），影响深远．尾矿源重金属复合污染的危害性

可能要比由其他源（如冶金、化工企业）的较单一的

重金属污染更为复杂和严重．（金属硫化物）尾矿成

为了严重威胁中国环境安全的“不定时炸弹”．

开展金属硫化物尾矿重金属复合污染的评价／

预测，无疑有助于矿山重金属污染的源头防治．然

而，中国至今涉及矿山重金属污染评价的工作主要

集中在对矿区土壤以及尾矿库周边土壤方面（雷冬

梅等，２００７；王莹等，２０１１），而针对硫化物尾矿，这一

矿山重金属污染本源的研究成果还比较少见．

一些研究者（廖国礼和吴超，２００５；李金城等，

２０１０）将尾矿（库）作为矿区的若干污染评价片区／单

元之一，采用内梅罗（Ｎｅｍｅｒｏｍ）综合指数法或地质

积累指数法（犐ｇｅｏ）等进行污染比较研究．由于上述两

种评价方法主要是针对土壤或沉积物所设计的，将

其直接运用于硫化物尾矿重金属污染评价，尚存在

下述问题值得商讨．（１）参比值的不确定：如采用矿

区对照样点土壤重金属含量（廖国礼和吴超，２００５），

和选取区域（如广西区）土壤背景值（李金城等，

２０１０），以及《土壤环境质量标准》（ＧＢ１５６１８１９９５）

等作为参比值．显然，对于同一评价对象，若选择使

用不同的参比值，所得评价参数值可能大相径庭．因

此，采用不同的参比值所得的评价参数可能仅具有

相对意义．再者，硫化物尾矿中重金属含量一般比常

用参比值显著高（可能高达几个数量级），所得评价

参数往往都在强－极强级污染级以上，从而失去了

对硫化物尾矿的评价意义．（２）评价方法的局限性：

Ｎｅｍｅｒｏｍ法及犐ｇｅｏ法等大多是基于重金属的总含

量与参比值的关系设计的，虽简便易行，但比较粗

略．因为元素的总含量可能不足以反映元素的迁移

性和生物有效性，重要的是要了解元素在不同土壤

的物理化学相中的缔合程度（Ｆａｖａｓ犲狋犪犾．，２０１１）；

不仅要确定土壤污染物（重金属）的总含量水平，而

且还要对这些污染物的非稳定／活性分量（ｌａｂｉｌｅ

ｆｒａｃｔｉｏｎ）进行评估（Ｐｕｅｙｏ犲狋犪犾．，２００８）．

为避免采用单一方法的局限性或片面性，近年

来国外学者趋向于采用多种方法，如富集因子

（犈犉）、犐ｇｅｏ、风险评价参数（犚犃犆）、生物积累指数，

并结合元素化学形态分析（ｓｅｑｕｅｎｔｉａｌｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ

ｐｒｏｃｅｄｕｒｅ，顺序提取法）对土壤／沉积物重金属污染

进行综合评价（Ｇｏｗｄ犲狋犪犾．，２０１０；Ｇóｍｅｚ?ｌｖａｒｅｚ

犲狋犪犾．，２０１１；ＬｏｕｒｉｏＣａｂａｎａａ犲狋犪犾．，２０１１）．然而，针

对硫化物尾矿多种重金属复合污染源综合评价预测

的研究论文，仍不多见．

综上所述，本文将以广西北部一个典型的有色

金属矿区的多金属硫化物尾矿作为研究对象，取近

矿围岩氧化壳的重金属丰度作为参比值，采用地质

积累指数法及潜在生态危害指数法，并结合尾矿中

重金属的活性迁移态（酸可提取态）分析，对该矿区

硫化物尾矿重金属（Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ、Ａｓ）复合污染进行

综合评价与预测，为建立这类型尾矿重金属污染的

综合评价系统提供依据．

１　背景

研究矿区位于广西南丹－河池境内，面积近

１７０ｋｍ２，属于云贵高原向广西盆地过渡的南东缘地

带，地处亚热带气候区．矿区地貌类型以岩溶、山地

为主，零星分布有少量盆地；地势北西高，向东南逐

步降低，多陡坡和深谷．矿区内水系较发育，属红水

河系刁江支流上游地带．

研究区锡－多金属矿产资源丰富，矿床主要赋

存于中－上泥盆统碳酸盐岩及细碎屑岩中．长期以

来矿山生产仅对多金属矿石中的锡、铅、锑、锌等进

行选矿回收，积累了大量的富含金属硫化物（如毒

砂、磁黄铁矿、黄铁矿等）尾矿．尾矿年排放量达６２７

万吨，尾砂量总计约２５００万吨（陈志强等，２００５）．

矿区内有规模较大的尾矿库／堆多座，其中ＣＨ尾矿

库规模最大并仍在使用，已关闭ＢＬ尾矿库等．这些

尾矿尽管富含碱性碳酸盐矿物（主要为方解石），但

其酸化现象却比较普遍（雷良奇等，２０１０，２０１１）．

该矿区重金属复合污染比较严重．张新英等

（２００８）研究显示，矿区土壤遭受重金属（Ｃｄ、Ａｓ、Ｓｂ、

Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｕ）复合污染，其中致癌元素Ｃｄ和Ａｓ表现

为极强级污染；李玲等（２００９）研究认为，矿区河流明

显遭受了Ａｓ（Ｓｂ）污染，其污染源与废渣及尾矿有

关，但未进行有关硫化物尾矿重金属污染源的评价

预测．

２　采样及测试分析方法

２．１　采样及样品制备

（１）尾矿采样：在研究区，选择规模较大的尾矿

库或尾矿堆布置采样，如ＢＬ尾矿库、ＣＨ尾矿库、７

８０１１
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号尾矿库以及ＴＣ尾矿堆．新鲜尾矿采样：在尾砂排

管附近采样，铲除表层淤泥，取样垂直深度２０ｃｍ．老

尾矿采样：在尾砂排放停止后或间隔期，尾矿较长时

期暴露在大气中，氧化作用由表及里逐步深入，在尾

矿铅垂剖面上形成层带结构———上部氧化胶结硬层

（ｈａｒｄｐａｎ）→中部弱氧化层→下部未氧化／原尾矿层

（雷良奇等，２０１１）．每个层带结构旋回单元代表一次

尾矿排放期；规模较大的尾矿堆可由若干个这样的

单元构成．采样时选取层带结构发育完整且厚度较

大的单元，自上而下连续刻／挖槽取样．采样深度以

下部层带旋回单元的上部胶结硬层出现为止．

（２）风化壳采样：样品采自矿区西部ＬＴＳ矿段

地表碳酸盐岩风化层．该风化层处于山顶附近的坡

地上，草皮覆盖，远离运矿公路、尾矿库／堆，受矿区

工农业生产活动影响较小，基本上代表了原岩（即

ＬＴＳ矿体的近矿围岩）的风化产物．在该采样点选取

风化层厚度较大的部位，挖掘铅垂剖面；去除表面土

壤植被层（可能受大气重金属沉降污染）后，自上而

下连续挖槽取样．采样深度以基岩出露为止．尾矿剖

面及风化壳剖面挖／刻槽取样规格：槽宽２０ｃｍ，槽

深５ｃｍ，取单样长度２０ｃｍ．所采集的样品均立即装

入聚乙烯袋内，排出袋内空气后封口装箱，运送实验

室．在室内，尾矿及风化壳样品经７２ｈ自然风干，且

氧化层硬块样经破碎后，过筛１８目（孔径１ｍｍ），然

后取缩分样１００ｇ装入聚乙烯样瓶内封盖低温

（５℃）保存待测．化学成分分析样品需进一步研磨

达到分析粒度要求．

２．２　测试

ＰａｓｔｅｐＨ测试：称取２０ｇ样品放入７０ｍＬ样瓶

中，再注入２０ｍＬ蒸馏水并拧紧瓶盖；载样瓶经振

动搅拌１０ｓ后，再静置１０ｍｉｎ．然后，将ｐＨ 计

（ＭＥＴＴＬＥＲＴＯＬＥＤＯＳＧ２３型多参数测试仪）电

极插入上清液中测试，记录ｐＨ值到０．０１单位．ｐＨ

计使用前用ｐＨ＝４．０１、ｐＨ＝７．００和ｐＨ＝９．２１标准

缓冲液进行三点校正．

元素酸可提取态分析：采用改进／优化了的

ＢＣＲ（ＥｕｒｏｐｅａｎＣｏｍｍｕｎｉｔｙＢｕｒｅａｕｏｆＲｅｆｅｒｅｎｃｅ，

欧共体参比司）三步顺序提取程序（Ｐｕｅｙｏ犲狋犪犾．，

２００８；Ｋｕｂｏｖá犲狋犪犾．，２００８）中的第１步：称取１ｇ样

品，加入４０ｍＬ的０．１１ｍｏｌ／Ｌ的 ＨＯＡｃ，在２２±

５℃室温下振荡１６ｈ；３０００ｒ／ｍｉｎ离心分离２０ｍｉｎ，

取上清液用于测定弱酸溶解态金属的浓度．

本项研究所采用的分析方法包括：ＩＣＰＭＳ（分

析提取上清液中Ｚｎ、Ｃｄ、Ｐｂ、Ａｓ含量），原子吸收光

谱法（固样中Ｚｎ、Ｃｄ、Ｐｂ含量），原子荧光光谱法（固

样中Ａｓ含量），高频燃烧红外吸收法（固样中Ｓ）．上

述分析均在有色金属桂林矿产地质测试中心

（ＭＡ２００７０００７２４Ｅ）完成．

３　结果及讨论

３．１　尾矿及风化壳中重金属分布特征

３．１．１　尾矿中重金属分布特征　由表１可见，在研

究区尾矿中：（１）Ａｓ的含量变化较大（变化系数为

１．１８），平均值（３．０３％）与中值（０．９９％）差异较大，反

映了尾矿中Ａｓ分布的不均一性．在尾矿剖面上，Ａｓ

含量高值大多出现在中－上部弱氧化层至氧化硬层

中，而在下部原尾矿中Ａｓ含量相对低．（２）Ｐｂ、Ｚｎ、

Ｃｄ及Ｓ含量变化相对较小（变化系数０．５２～０．７５），

平均值与中值比较接近，表明这几个元素在尾矿中

的分布比较均匀．相关性分析（表２）中，尾矿中Ｐｂ、

Ｚｎ、Ｃｄ、Ａｓ与Ｓ均表现为正相关关系，显示这些重

金属在尾矿中主要以硫化物形式产出；Ｐｂ与ｐＨ呈

正相关，而Ａｓ与ｐＨ呈负相关，表明随着尾矿酸化

作用的增强（ｐＨ值降低），尾矿中Ｐｂ的含量减少，

而Ａｓ含量则相应增加；Ｃｄ与Ｚｎ的相关性最显著

（相关系数达０．９４），并且两者与ｐＨ值相关性均不

显著，反映出Ｃｄ与Ｚｎ在尾矿中地球化学习性相近．

３．１．２　风化壳中重金属分布特征　由表１可见，

ＬＴＳ碳酸盐岩风化壳中Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ、Ａｓ及Ｓ含量变

化均比较大（变化系数０．８２～１．７７），反映这些元素

在风化壳中分布的非均匀性———主要趋向于在风化

壳剖面表层富集；风化层呈酸性（ｐＨ 值４．１１～

４．２１）．该风化壳中Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ和Ａｓ的含量显著大

于相应元素的泰勒克拉克值，以及矿区泥盆系（张国

林和蔡宏渊，１９８７；李晓峰等，２０１０）中相应元素的丰

度；与矿区旱地土壤重金属丰度（张新英等，２００８）相

比较，该风化壳中Ｐｂ含量与之接近，而Ｃｄ、Ａｓ和

Ｚｎ的含量则明显较低．矿区旱地土壤中Ｃｄ、Ａｓ的高

含量可能与由矿区开放性运矿所产生的矿粉扬尘的

沉降污染（张新英等，２００８），以及灌溉污水、化肥、农

药杀虫剂等污染有关．

风化壳的地球化学特征具有环境指示意义（熊

志方和龚一鸣，２００６）．碳酸盐岩风化壳是处于地壳

表层的由碳酸盐岩－岩石风化层－土层组成的一个

开放系统，它与地表大气圈、水圈、生物圈之间存在

着广泛的物质、能量和信息的交换（李景阳和朱立

军，２００４），记录了碳酸盐岩地区自然环境的状态及

９０１１
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表１　尾矿及风化壳样品分析测试结果及其对比

Ｔａｂｌｅ１ Ａｎａｌｙｓｉｓａｎｄｍｅａｓｕｒｅｍｅｎｔｒｅｓｕｌｔｓｏｆｔｈｅｔａｉｌｉｎｇｓａｎｄｔｈｅｗｅａｔｈｅｒｅｄｃｒｕｓｔｓａｍｐｌｅｓ，ａｎｄｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ

采样地点 样品编号 样品产状（采样深度，ｃｍ） Ｐｂ（％） Ｚｎ（％） Ｃｄ（％） Ａｓ（％） Ｓ（％） ＰａｓｔｅｐＨ

Ｇ００１０ 中褐色，胶结硬层（表层） ０．８３０ ２．０８０ ０．０１９０ ７．０００ ２２．９０ ３．１２

Ｇ００１１ 中褐色，胶结硬层（５０） ０．４２０ ２．３５０ ０．０２００ ９．６３０ １７．９７ ２．８８

Ｇ００１ 深灰色，尾砂（１２０） ０．３５０ １．７２０ ０．０１４０ １１．１１０ ２３．００ ７．５１

Ｇ００２ 深灰色，尾砂（１４０） ０．２８０ ３．１１０ ０．０１６０ ８．６００ ２１．３５ ７．４

ＢＬ尾矿库 Ｇ００３ 深灰色，尾砂（１６０） ０．２８０ １．５３０ ０．０１３０ １１．２１０ １８．６１ ７．７４

Ｇ００４ 深灰色，尾砂（１８０） ０．０９１ １．７００ ０．０１４０ ０．９３０ ８．８０ ７．６１

Ｇ００５ 深灰色，尾砂（２００） ０．１５０ ２．５８０ ０．０２００ ３．７３０ １５．７３ ７．８１

Ｇ００６ 深灰色，尾砂（２２０） ０．０６２ １．２００ ０．０１００ ０．３８０ ５．８１ ７．８９

Ｇ００７ 深灰色，尾砂（２４０） ０．１５０ １．１１０ ０．００８７ １．９３０ ９．４２ ７．６４

７＃３ 浅褐色，胶结硬层（表层） ０．２９０ ４．５５０ ０．０２３０ ０．５９０ １２．８２ ６．８２

７３００９ 灰色，尾砂（２０） ０．４５０ ２．５００ ０．０１９０ ０．５７０ １１．８５ ７．４４

７号尾矿库 ７３０１０ 中灰色，尾砂（４０） ０．２７０ ３．０１０ ０．０２３０ ０．２３０ ８．６８ ７．５８

７３０１１ 中灰色，尾砂（６０） ０．２６０ ２．２００ ０．０１７０ ０．７５０ ８．５７ ７．８４

７３０１２ 灰色，尾砂（８０） ０．２７０ ２．２００ ０．０１６０ ０．５８０ ７．０９ ７．８９

Ｃ００３１ 中黄褐色，尾砂（表层） ０．０４６ ０．３２０ ０．００２０ ０．４５０ ５．００ ７．３７

Ｃ００３２ 深灰色，尾砂（２０） ０．１１０ ０．８３０ ０．００６１ １．０４０ ９．２５ ７．４６

Ｃ００３３ 深灰色，尾砂（４０） ０．０９２ ０．７５０ ０．００４９ ０．６２０ ７．７４ ７．５３

Ｃ００３４ 灰橙色，尾砂（６０） ０．０７６ ０．４９０ ０．００３４ ０．６８０ ７．３６ ７．４２

ＣＨ尾矿库
Ｃ００３５ 深灰色，尾砂（８０） ０．０４８ ０．２９０ ０．００１７ ０．３００ ３．９４ ７．６１

ＣＨ２００１ 中褐色，胶结硬层（表层） ０．２３０ ０．７８０ ０．００５６ ３．９４０ ２４．２０ ５．７８

ＣＨ２００２ 深黄褐色，尾砂（２０） ０．１７０ ０．７１０ ０．００５２ ２．４８０ １５．５０ ６．６６

ＣＨ２００３ 中灰色，尾砂（４０） ０．０９３ ０．４７０ ０．００３８ ０．８００ ８．７０ ６．９３

ＣＨ２００４ 中灰色，尾砂（６０） ０．０５１ ０．３００ ０．００２２ ０．３６０ ４．００ ７．３７

ＣＨＮ００７ 中灰色，新鲜尾砂（表层） ０．１９０ ０．６８０ ０．００５２ ３．６００ １０．２６ ８．７８

ＴＣ尾矿堆
Ｔ１００４ 中黄褐色，胶结硬层（表层） ０．４２０ ０．２７０ ０．００１７ ５．９８０ １５．２５ ２．２２

Ｔ１００５ 深灰色，尾砂（２０） ０．５２０ ０．８８０ ０．００６４ １．３００ ７．１６ ７．３３

ＬＴＳ ＧＦ１００１ 深灰色，土壤（近地表） ０．６００ ０．２３０ ０．００５４ ０．１８０ ０．８０ ４．１１

碳酸盐 ＧＦ１００２ 浅黄橙色，土壤（２０） ０．０７２ ０．０８５ ０．０００５ ０．０５０ ０．１１ ４．１７

岩风化 ＧＦ１００３ 深黄橙色，土壤（４０） ０．０５４ ０．０５１ ０．０００３ ０．０３０ ０．１０ ４．２１

壳 ＧＦ１００４ 灰橙色，土壤（６０） ０．０５５ ０．０５６ ０．０００３ ０．０３６ ０．１２ ４．１９

ＧＦ１００５ 灰橙色，土壤（８０） ０．１４０ ０．０２８ ０．０００２ ０．０８４ ０．１２ ４．１５

平均值 ０．２３８ １．４８５ ０．０１０８ ３．０３０ １１．９６ ６．９１

研究区尾矿统计
中值 ０．２１０ １．１６０ ０．００９４ ０．９９０ ９．３４ ７．４５

方差 ０．１８２ １．０９２ ０．００７２ ３．５８５ ６．１９ １．６３

变化系数 ０．７６４ ０．７３５ ０．６７０３ １．１８３ ０．５２ ０．２４

平均值 ０．１８４ ０．０９０ ０．００１３ ０．０７６ ０．２５ ４．１７

ＬＴＳ风化壳统计
中值 ０．０７２ ０．０５６ ０．０００３ ０．０５０ ０．１２ ４．１７

方差 ０．２３５ ０．０８１ ０．００２３ ０．０６２ ０．３１ ０．０４

变化系数 １．２７６ ０．８９８ １．６９５７ ０．８１３ １．２３ ０．０１

研究区旱地土壤均值（张新英等，２００８） ０．１１０ ０．１４０ ０．００５０ ０．１３０

研究区泥盆系（张国林和蔡宏渊，１９８７） ０．３５５×１０－２ ０．８８５×１０－２０．３９０×１０－４① ０．１６７×１０－２ ０．４０

泰勒克拉克值 ０．１２５×１０－２ ０．７００×１０－２ ０．２００×１０－４ ０．０１８×１０－２ ０．０３

　　注：①据李晓峰等，２０１０．

演化．在成矿区内，近矿围岩风化壳中成矿元素（大

多为重金属）的丰度，既代表了矿床的次生地球化学

异常———找矿标志，同时也承载矿化区域特殊生态

环境的地球化学背景，较少受人为因素影响．综上所

述，本文将研究区ＬＴＳ近矿围岩风化壳中重金属的

平均含量作为含矿区域的环境地球化学背景值或参

比值．

３．２　尾矿重金属污染及潜在生态危害评价

３．２．１　地质累积指数　该指数是利用重金属总含

量与其地球化学背景值／参比值的关系来确定沉积

物／土壤中重金属污染程度的定量指标（Ｊｉ犲狋犪犾．，

２００８），其表达式为：

犐ｇｅｏ＝ｌｏｇ２［犆犻／（犽×犅犻）］， （１）

式中：犐ｇｅｏ是地质累积指数；犆犻是元素犻在沉积物中

０１１１
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表２　尾矿元素及狆犎值的犘犲犪狉狊狅狀相关系数矩阵

Ｔａｂｌｅ２ＰｅａｒｓｏｎｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎｍａｔｒｉｘｏｆｔｈｅｅｌｅｍｅｎｔｓａｎｄｐＨ

ｖａｌｕｅｓｏｆｔｈｅｔａｉｌｉｎｇｓ

Ｐｂ Ｚｎ Ｃｄ Ａｓ Ｓ ｐＨ

Ｐｂ １．０００

Ｚｎ ０．３８２ １．０００

Ｃｄ ０．４７９① ０．９４０② １．０００

Ａｓ ０．４８１① ０．１７５ ０．２５０ １．０００

Ｓ ０．５７２② ０．３３４ ０．３７２ ０．８２１② １．０００

ｐＨ ０．６００② ０．００３ －０．０６２ －０．４２２ －０．４７８ １．０００

　　注：标注“①”表示在０．０５置信水平显著相关（双尾）；标注“②”

表示在０．０１置信水平显著相关（双尾）．

的含量；犅犻是元素犻的参比值；犽是系数，表征沉积

特征、岩石类型以及地区差异等因素对元素犻的参

比值的影响所取修正参数，一般取犽＝１．５．

将ＬＴＳ风化壳重金属均值（表１）作为参比值，

并将矿区尾矿样品的重金属分析结果（表１）代入公

式（１）计算犐ｇｅｏ值．尾矿样品犐ｇｅｏ值统计结果（表３）显

示，Ａｓ的犐ｇｅｏ值集中在中－极强污染级，其中极强

污染级样品占样品总数的３０．８％；Ｚｎ的犐ｇｅｏ值虽然

也集中在中－极强污染级，但极强污染级样品只占

３．８５％，明显少于Ａｓ相同污染级的样品数量；Ｃｄ的

犐ｇｅｏ主要集中在无－中污染级至强污染级范围，其污

染程度级别明显低于Ａｓ和Ｚｎ；Ｐｂ的犐ｇｅｏ集中在无

污染至中度污染级，其中以无污染级（６５．４％）为主，

其次为无－中度污染级（占３０．８％）．综上所述，根据

地质累积指数评价矿区尾矿中重金属的污染程度相

对大小顺序依次为Ａｓ＞Ｚｎ＞Ｃｄ＞Ｐｂ．

３．２．２　潜在生态风险评价　Ｈａｋａｎｓｏｎ（１９８０）基于

沉积学原理提出了潜在生态风险评价法．与犐ｇｅｏ的不

同之处在于，潜在生态风险评价法不仅考虑了沉积

物中重金属总含量与参比值的关系，还考虑了重金

属的生物毒性／生态危害效应，用以评估沉积物中重

金属对生态环境的影响力．有关计算公式如下：

犈ｒ
犻
＝犜ｒ

犻
×犆ｆ

犻
＝犜ｒ

犻
×（犆Ｄ犻／犆Ｒ犻）， （２）

式中：犈ｒ犻为元素犻的潜在生态危害指数；犜ｒ犻 为元

素犻的生物毒性响应系数，反映该元素对人体及生

态系统的危害程度，Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ、Ｚｎ的毒性响应系数

分别为：Ｃｄ（３０）、Ａｓ（１０）、Ｐｂ（５）、Ｚｎ（１）；犆ｆ犻为元素

犻的污染指数，其值等于元素犻的实测含量犆Ｄ犻与元

素犻的参比值犆Ｒ
犻的比值．

犚犐＝犈ｒ
１
＋犈ｒ

２
＋……＋犈ｒ犻， （３）

式中：犚犐为多元素潜在生态危害指数；犈ｒ犻为元素犻

的潜在生态危害指数．

以ＬＴＳ风化壳重金属均值作为参比值，并将尾

表３　尾矿样品地质累积指数（犐犵犲狅）计算结果统计

Ｔａｂｌｅ３Ｓｔａｔｉｓｔｉｃｓｒｅｓｕｌｔｓｏｆｔｈｅｇｅｏｌｏｇｉｃａｌａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎｉｎ

ｄｅｘ（犐ｇｅｏ）ｏｆｔｈｅｔａｉｌｉｎｇｓ

重金属污染评价指标

污染程度分级 犐ｇｅｏ值域

矿区尾矿样品的犐ｇｅｏ值统计分布（％）

Ｐｂ Ｚｎ ＣｄＡｓ

无污染
!０ ６５．４０ ０．００ ０．０ ０．０

无－中度污染 ０～１ ３０．８０ ０．００ ２３．１ ０．０

中度污染 １～２ ３．８５ ２３．１０ ２３．１ １９．２

中－强污染 ２～３ ０．００ ２３．１０ １９．２ ２６．９

强污染 ３～４ ０．００ ２３．１０ ３４．６ １１．５

强－极强污染 ４～５ ０．００ ２６．９０ ０．０ １１．５

极强污染
"５ ０．００ ３．８５ ０．０ ３０．８

　　注：重金属污染评价指标的数据据Ｍｕｌｌｅｒ犲狋犪犾．（１９６９）．

矿重金属含量分析值（表１）以及有关元素的毒性响

应系数代入公式（２）及公式（３）中，计算得出矿区尾

矿样品的犈ｒ
犻 及犚犐值．矿区尾矿样品的犈ｒ

犻 及犚犐

计算值的统计结果（表４）显示：（１）犈ｒ犻值：矿区尾矿

中Ｃｄ、Ａｓ的强－极强危害级样品数均占样品总

数＞８０％，但 Ｃｄ的很强危害级样品所占比例

（１９．２％）明显较Ａｓ（７．６９％）高，因此Ｃｄ的生态危

害性较强于Ａｓ；Ｚｎ大多为轻微危害级，少部分为中

等危害级；Ｐｂ均为轻微危害级．综上所述，矿区尾矿

中重金属的潜在生态危害程度大小顺序依次为：

Ｃｄ＞Ａｓ＞Ｚｎ＞Ｐｂ；（２）犚犐值：矿区尾矿样品大部分

（７７％）归属于强－很强生态危害级，Ｃｄ、Ａｓ占优势

份额，表明矿区尾矿Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ、Ａｓ复合的潜在生

态危害性较强，其中Ｃｄ、Ａｓ为主要生态危害因子．

３．２．３　两种评价结果比较　地质累积指数法及潜

在生态危害指数法对矿区尾矿中Ａｓ、Ｚｎ、Ｐｂ的污染

程度或生态危害程度相对大小的评价结果相近，均

表现为Ａｓ＞Ｚｎ＞Ｐｂ（基本上与尾矿中元素含量平

均值大小顺序 Ａｓ（３．０３％）＞Ｚｎ（１．４９％）＞Ｐｂ

（０．２４％）一致）；而Ｃｄ则例外：采用地质累积指数法

评价尾矿中Ｃｄ，其以无－中度污染级至强污染级占

优势，在重金属污染程度排序（Ａｓ＞Ｚｎ＞Ｃｄ＞Ｐｂ）

中靠后；而采用潜在生态危害指数法评价尾矿中Ｃｄ

则以很强危害级至极强危害级占优势，在重金属生

态危害程度排序（Ｃｄ＞Ａｓ＞Ｚｎ＞Ｐｂ）中居首位，这

表明矿区尾矿中Ｃｄ的污染程度与其生态危害程度

并不一致，即Ｃｄ污染程度较低，但其生态危害程度

却并不一定低．其原因在于，潜在生态危害指数法不

仅考虑了元素的总浓度，而且还考虑了元素的毒性

效应；Ｃｄ在尾矿中的含量（平均值０．０１１％）虽然较

其他所评价的元素低，但其毒性响应系数值最大

（犜ｒ犻＝３０），所计算的潜在生态危害指数犈ｒ犻值也就

较大．
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表４　尾矿样品犈狉犻和犚犐值计算结果统计

Ｔａｂｌｅ４ Ｓｔａｔｉｓｔｉｃｓｒｅｓｕｌｔｓｏｆ犈ｒ
犻ａｎｄ犚犐ｖａｌｕｅｓｏｆｔｈｅｔａｉｌｉｎｇｓ

重金属生态危害评价指标 尾矿样品犈ｒ犻计算值统计（％）

危害分级 犈ｒ犻值域 犚犐值域 Ｐｂ Ｚｎ Ｃｄ Ａｓ
尾矿样品犚犐计算值统计（％）

Ａ．轻微 ＜３０ ＜１３５ １００．０ ８８．５ ０．０ ０．００ １１．５

Ｂ．中等 ３０～６０ １３５～２６５ ０．０ １１．５ １５．４ １９．２０ １１．５

Ｃ．强 ６０～１２０ ２６５～５２５ ０．０ ０．０ １９．２ ２６．９０ ３０．８

Ｄ．很强 １２０～２４０ ＞５２５ ０．０ ０．０ １９．２ ７．６９ ４６．２

Ｅ．极强 ＞２４００ ０ ４６．２ ４６．２

　　注：重金属生态危害评价指标数据据Ｈａｋａｎｓｏｎ，１９８０．

表５　犅犔尾矿元素总量（犜）、元素酸提取态分量（犃犈犛）及狆犎值测试结果

Ｔａｂｌｅ５ Ｍｅａｓｕｒｅｍｅｎｔｒｅｓｕｌｔｓｏｆｔｈｅｅｌｅｍｅｎｔｓｔｏｔａｌｃｏｎｔｅｎｔｓ（犜），ｔｈｅｅｌｅｍｅｎｔｓａｃｉｄｅｘｔｒａｃｔａｂｌｅｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ（犃犈犛）ａｎｄｐＨｖａｌｕｅ

ｏｆＢＬｔａｉｌｉｎｇｓ

样品编号
Ａｓ（１０－２） Ｃｄ（１０－２） Ｚｎ（１０－２） Ｐｂ（１０－２）

犜 犃犈犛 犜 犃犈犛 犜 犃犈犛 犜 犃犈犛
ｐＨ

Ｇ００１０ ７．００ ０．２５０ ０．０１９ ０．００９８ ２．０８０ １．０１０ ０．８３０ ０．００２５ ３．１２０

Ｇ００１１ ９．６３ ０．２７０ ０．０２０ ０．００９２ ２．３５０ １．１００ ０．４２０ ０．００１０ ２．８８０

Ｇ００１ １１．１１ ０．３２０ ０．０１４ ０．００１３ １．７２０ ０．１７０ ０．３５０ ０．００５４ ７．５１０

Ｇ００２ ８．６０ ０．２４０ ０．０１６ ０．００１３ ３．１１０ ０．１７０ ０．２８０ ０．００３７ ７．４００

Ｇ００３ １１．２１ ０．２７０ ０．０１３ ０．０００９ １．５３０ ０．１２０ ０．２８０ ０．００５５ ７．７４０

Ｇ００４ ０．９３ ０．０２４ ０．０１４ ０．０００９ １．７００ ０．１００ ０．０９０ ０．００３６ ７．６１０

Ｇ００５ ３．７３ ０．０８７ ０．０２０ ０．００１６ ２．５８０ ０．１９０ ０．１５０ ０．０１０４ ７．８１０

平均值 ７．４６ ０．２０８ ０．０１７ ０．００４０ ２．１５３ ０．４１０ ０．３４３ ０．００５０ ６．２９６

中值 ８．６０ ０．２５０ ０．０１６ ０．００１３ ２．０８０ ０．１７０ ０．２８０ ０．００３７ ７．５１０

标准差 ３．８７ ０．１０９ ０．００３ ０．００４１ ０．５７０ ０．４４３ ０．２４０ ０．００３０ ２．２６０

变化系数 ０．５２ ０．５２４ ０．１８０ １．１４５７ ０．２６０ １．０８０ ０．７００ ０．６５５６ ０．３６０

　　注：样品产状见表１．

３．３　尾矿中重金属的赋存状态———可迁移性

根据ＢＣＲ连续提取程序的原理，元素（在土壤

中）赋存的化学形态包括酸可提取态、Ｆｅ／Ｍｎ氧化

物结合态、有机／硫化物结合态和残渣态．元素的酸

可提取态（可交换态及弱酸溶解态），容易在酸水淋

滤作用下发生迁移，是尾矿元素总量中迁移活性较

强的分量．元素的可交换态是植物最容易吸收的形

式（Ｄｕｄｋａ犲狋犪犾．，１９９６），因此它是产生环境效应的

重要因子．Ｋｕｂｏｖá犲狋犪犾．（２００８）利用元素酸可提取

态分量（及土壤－植物转移系数）预测不同土壤系统

中多种有害金属的相对迁移性．

ＢＬ尾矿是研究矿区主要类型矿石的选矿固废，

具有一定的代表性，且ＢＬ尾矿库是研究区为数不

多的长期停用（已关闭了２０余年）的老尾矿库，这就

使其尾矿得以长期暴露于大气环境，遭受了较强氧

化及酸化作用，发育了较好的层带结构（雷良奇等，

２０１１）．因此，选取ＢＬ尾矿用于探讨硫化物尾矿中

元素的赋存状态较为理想．在ＢＬ尾矿的铅垂剖面

上选择一个较完整的层带结构单元进行连续取样，

其分析及测试结果显示：

（１）尾矿中元素酸可提取态分量（犃犈犛）的分布

特征（表５）：Ｃｄ的犃犈犛变化较大（变化系数１．１４），

Ｚｎ次之（变化系数１．０８），Ｐｂ、Ａｓ变化较小（变化系

数分别为０．６６、０．５２）；Ｃｄ、Ｚｎ的犃犈犛趋于在剖面上

部氧化硬层中富集，Ａｓ在剖面的中－上部富集，而

Ｐｂ则相反，在剖面下部未氧化尾矿中富集．

（２）尾矿中元素犃犈犛量比，即元素的犃犈犛在

该元素总量中所占百分比，其大小顺序依次为：Ｃｄ

（２１．２０％）＞Ｚｎ（１９．１０％）＞Ａｓ（２．７９％）＞Ｐｂ

（１．３４％）（图１）．元素犃犈犛量比大小顺序表明，在酸

水淋滤作用下，尾矿中Ｃｄ、Ｚｎ的迁移能力最强，对

环境的影响较大；Ａｓ的迁移性虽然较低，但其犃犈犛

较高（其含量平均值仅次于Ｚｎ，表５），因此Ａｓ对环

境的影响也不容忽视；Ｐｂ的迁移能力较低，加之其

犃犈犛也较低（表５），因而Ｐｂ对环境的影响也可能

较小．

若将Ｚｎ除外，ＢＬ尾矿中重金属迁移能力大小

顺序（Ｃｄ（＞Ｚｎ）＞Ａｓ＞Ｐｂ）与前述矿区尾矿重金属

的潜在生态危害程度大小顺序（Ｃｄ＞Ａｓ（＞Ｚｎ）＞

Ｐｂ）相一致．
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图１　ＢＬ尾矿中元素酸可提取态分量（犃犈犛）与元素总量

（犜）比值（％）

Ｆｉｇ．１ Ｒａｔｉｏ（％）ｏｆｔｈｅｅｌｅｍｅｎｔａｃｉｄｅｘｔｒａｃｔａｂｌｅｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ

（犃犈犛）ｔｏｔｈｅｅｌｅｍｅｎｔｔｏｔａｌｃｏｎｔｅｎｔ（犜）ｉｎＢＬｔａｉｌｉｎｇｓ
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图２　元素酸可提取态分量与元素总量、ｐＨ值的Ｐｅａｒｓｏｎ

相关系数

Ｆｉｇ．２Ｐｅａｒｓｏｎｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎｉｎｄｅｘｏｆｔｈｅｅｌｅｍｅｎｔａｃｉｄｅｘ

ｔｒａｃｔａｂｌｅｓｐｅｃｉａｔｉｏｎｗｉｔｈｔｈｅｅｌｅｍｅｎｔｔｏｔａｌｃｏｎｔｅｎｔ，

ｐＨｖａｌｕｅｉｎＢＬｔａｉｌｉｎｇｓ

（３）尾矿中元素犃犈犛与其元素总量、ｐＨ值的

相关性（图２）：Ａｓ、Ｃｄ的犃犈犛与其总量呈显著正相

关（相关系数分别为０．９６、０．６９），Ｚｎ相关性不显著

（相关系数０．１３０）；而Ｐｂ呈负相关（相关系数为

－０．５００），表明尾矿中各元素活性迁移态分量与其

总量之间的相关性存在差异，即因元素而异．Ｚｎ、Ｃｄ

的犃犈犛 与ｐＨ 呈显著负相关（相关系数分别为

－０．９９６、－０．９９３）；Ａｓ弱负相关（－０．３５０）；但Ｐｂ明

显正相关（０．６８０），显示随着酸化作用的增强（ｐＨ降

低），尾矿中Ｚｎ、Ｃｄ的迁移性也显著增加，Ａｓ的迁

移性影响不大，而Ｐｂ的迁移性则明显降低．

此外，ＢＬ尾矿中Ｃｄ的犃犈犛与Ｚｎ的犃犈犛密

切相关（相关系数为０．９９５），并且两者的元素总量间

也存在相关性（相关系数为０．５３０），反映出Ｃｄ与Ｚｎ

的表生地球化学习性也存在相似性．在研究区，Ｃｄ

主要以类质同象形式赋存于闪锌矿中（雷良奇和曾

允孚，１９９３）；在表生环境Ｃｄ将随着闪锌矿氧化分

解、Ｚｎ的释放而活化迁出．

４　结论

（１）在硫化物尾矿中，元素的活性迁移态／酸可

提取态分量是产生环境效应的主因．这一元素分量

受控于物理化学条件（如ｐＨ、Ｅｈ）及元素表生地球

化学习性等因素，而与其元素总量之间存在着不同

程度或不一致的相关关系．

（２）综合考虑重金属污染程度、生态危害性以及

迁移活性等因素对硫化物尾矿源重金属复合污染进

行评价，或可避免以元素总量为主因子的评价方法

所存在的问题．

（３）桂北某矿区硫化物尾矿的重金属复合污染

及潜在生态危害性总体较强，其中Ｃｄ（生态危害性

高、迁移性强）和Ａｓ（污染程度高、生态危害性也较

强）为矿区的主要污染因子，应重点防控；而Ｚｎ（生

态危害性较低）和Ｐｂ（污染程度、生态危害性及迁移

性均较低）则相对次要．

研究矿区及下游刁江流域具有爆发尾矿源重金

属复合污染的潜在危险，其先后顺序可能为Ｃｄ

（Ｚｎ）→Ａｓ→Ｐｂ．刁江的姊妹河———桂北龙江河，于

２０１２年伊始突发罕见的Ｃｄ污染事件，或为“前车

之鉴”．
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