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摘要：以锡矿山地区为研究对象,分析表层(0~0.5m)、中层(1.0~1.5m)和深层(2.5~3.0m)土壤中 Zn、Pb、Cd、Hg、As、Mn和 Sb含量及污染特征,采用

网络环境分析(NEA)等多种方法评价其生态风险,并基于绝对主成分-多元线性回归(APCS-MLR)受体模型解析风险来源.结果表明,研究区土壤中重金

属含量总体表现为表层土壤高于下层土壤,除 Pb 外的其它元素平均含量均超过湖南省土壤背景值.随着土层深度的增加,重金属含量变化不显著,污染

已迁移至深层.不同深度土壤中 Sb和 Hg具高毒性概率和高生态风险,As具较高毒性概率和中等风险,Cd存在强生态风险但毒性概率低.表层土壤植被

对微生物的初始风险是植被对草食动物的 2.23 倍,是植被对肉食动物的 22.33 倍,Sb 的综合生态风险最高,土壤微生物是最高的风险受体.源解析表明,

土壤 Zn、Pb、Cd 主要来自工矿冶炼和交通运输等大气沉降,其次受废石尾矿淋滤释放影响;As、Mn 和 Sb 主要受废石、尾矿淋滤释放的影响,其次是

地质背景等自然源;Hg来源于废石尾矿重金属的淋滤释放和污水灌溉等农业活动. 
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Pollution and ecological risk assessment of heavy metal in soils in the Xikuangshan area based on network environ analysis. 
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Environmental Effects, Geophysical and Geochemical Survey Institute of Hunan Province, Changsha 410114, China；2.School of 

Earth Sciences and Spatial Information Engineering, Hunan University of Science and Technology, Xiangtan 411201, China). China 
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Abstract：Systematic analyses were conducted on total contents and pollution characteristics of Zn, Pb, Cd, Hg, As, Mn and Sb in 

surface (0~0.5m), middle (1.0~1.5m), and deep (2.5~3.0m) soils of the Xikuangshan area. Ecological risks of heavy metals (HMs) 

were evaluated by using potential ecological risk index (PERI), mean effect range median quotient (MERMQ) and network environ 

analysis (NEA), and their potential sources were apportioned and identified through an absolute principal component score-multiple 

linear regression (APCS-MLR) receptor model. The results showed that the HM contents in the surface layer were highest, and the 

average contents of all elements except Pb in soils exceeded the background values of Hunan Province. As the soil depth increased, 

the changes of HM contents were not significant, indicating contamination has diffused to deeper layers. The antimony mining area 

exhibited a high probability of toxic effect and severe ecological risk for Sb and Hg, moderate toxic probability and risk for As, and a 

high risk yet low toxic probability for Cd. In topsoil, the initial risk transmitted from vegetation to microorganisms was 2.23-fold that 

to herbivores and 22.33-fold that to carnivores. Notably, Sb posed the highest comprehensive ecological risk, and soil 

microorganisms were the most vulnerable ecological receptor. Source apportionment revealed that Zn, Pb and Cd in soils primarily 

originated from atmospheric deposition of industrial/mining smelting and transportation, and also impacted by the waste 

rocks/tailings leaching. As, Mn and Sb predominantly derived from waste rocks /tailings leaching, supplemented by natural resource 

of high geological background. Hg mainly stemmed from agricultural activities, particularly sewage irrigation, with secondary 

contributions from waste rocks /tailings leaching. 

Key words：soil heavy metals；source analysis；ecological risk；network environ analysis；the Xikuangshan area 

 

锡矿山地区长期的采冶活动释放出大量难降

解的有害元素进入环境,在土壤中持续积累,对土壤

生态系统构成重大威胁
[1]
.矿区不同环境介质中锑

及其伴生元素的含量水平与赋存形态
[1-5]
、污染来源 
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及其迁移转化
[5-7]
、生态与健康风险评估

[8-9]
等一直

是学者们的研究热点.过去大量固体废弃物(废矿

石、矿渣和尾矿等)于地表随意堆放,在长期的风化、

淋滤作用下,废弃物中硫化物矿物组分通过“产酸现

象”释放出大量 Sb 及伴生元素,并向下迁移至深部

土壤及地下水
[10]

.地表径流-入渗等水文过程作用亦

促使酸性废水中溶解态物质对更深层土壤及含水

层的污染
[11]

.项萌等
[12]
在对 Pb-Sb 冶炼区的研究中

发现,剖面 60cm以下,Sb、Pb和 As含量呈上升趋势,

严重威胁地下水水质.以往研究多关注于表层(0~ 

100cm)土壤污染问题,对深层(>100cm)土壤的研究

极少
[13]

. 

土壤生态环境质量存在显著的不确定性和模

糊性,以往研究多采用单一污染评价方法
[14-18]

,难以

全面反映复杂生态系统中风险的动态传递与累积

效应.沈城等
[19]
基于单因子污染指数和潜在生态风

险指数(PERI)评估指出,城市化影响下的近郊农田

存在轻微的锑污染,生态风险较低.黄中杰等
[4]
采用

地累积指数法和潜在生态风险指数法研究表明,锑

矿区土壤具有极强的生态风险,其中As和Pb呈现轻

至中度污染,Sb 和 Cd 为严重污染.网络环境分析

(NEA)作为一种重要的生态分析方法
[20-23]

,通过把

控生态要素间的能量流,量化各要素间的相互作用

和间接影响所诱发的生态风险
[21-22]

,近年来常被用

于评价土壤有机污染物的生态风险.相较于传统的

单一风险评估方法,NEA 模型能够量化生态系统各

组分的多层次风险,识别复杂生态系统内的风险流

动路径
[20,24-25]

,能够更全面、系统地评估土壤生态系

统风险. 

明确土壤重金属来源是有效防治污染的重要

基础和前提,如何准确地辨析区域污染源成为土壤

重金属污染治理的关键.目前,常用的源解析方法主

要包括多元统计法、稳定性同位素示踪等
[25-27]

.传统

的主成分分析和因子分析等多元统计方法只能客

观识别土壤重金属来源,无法直接量化不同来源的

贡献比例,需要借助混合方法进一步分析
[28]

.绝对主

成分-多元线性回归模型(APCS-MLR)不依赖精确

的源成分数据,仅需受体信息和大致来源组成即可

估算来源的绝对贡献率
[29-30]

.相比于正定矩阵(PMF)

模型的操作复杂性与稳定同位素的昂贵成本 , 

APCS-MLR 模型在兼具经济性和普适性的同时,可

保证结果客观可靠,广泛应用于土壤重金属的源解

析
[29,31]

. 

为深入了解典型锑矿区土壤中重金属污染、生

态风险与来源,通过系统采集分析锡矿山地区土壤

表层(0~0.5m)、中层(1.0~1.5m)和深层(2.5~3.0m)土

壤中 Zn、Pb、Cd、Hg、As、Mn和 Sb含量的分布

特征,综合 PERI法、平均效应范围中值熵(MERMQ

法)和 NEA法协同评估其生态风险与和生物危害效

应,采用APCS-MLR模型对其来源进行探讨,刻画锡

矿山地区不同深度土壤重金属分布及风险特征,旨

在为锑矿区水土污染防治和生态风险管理提供

参 考. 

1  材料与方法 

1.1  研究区概况 

 

图 1  研究区地理位置及采样点示意 

Fig.1  Geographical location and sample sites of the study area 

锡矿山地区位于中国湖南省冷水江市(图 1),属

亚热带大陆性季风气候,主导风向为东北风.其海拔

高度 200~400m,地形由南向北逐渐抬升,成土母质

为石灰岩风化物.锡矿山地区锑矿开采已有上百年,

整治前多家采冶企业将各种废石、矿石风化产物、

废渣(鼓风炉渣、还原炮渣、煤渣、脱硫石膏渣)等

随意堆放于地表.矿山固体废弃物具有较高的 Sb、
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As、Cd、Pb 等浸出性和危险等级
[32-33]

,是周边环境

污染的主要来源. 

1.2  样品采集与测试 

锡矿山地区空间差异性较大,采用“随机化”原

则依实际情况灵活处理,使所布置的点位能充分反

映研究区环境状况,共布设 181个点位.根据污染特

征划分土壤层次,自下而上分别采集表层(0~0.5m)、

中层(1.0~1.5m)和深层(2.5~3.0m)土壤.采集过程中,

均匀地刮取每一层厚度为 0.5m 的土壤,组成一个

混合样,共采集了 543 件样品(图 1).每个样品采集

1kg 左右土壤装入样品袋,并采用 GPS 定位坐标经

纬度.将采集的土壤样品置于通风良好、整洁、无

尘、无易挥发性化学物质、无阳光直射的工作室中,

移除植物叶片、碎石.待样品自然风干后,研磨过

100目(孔径为 0.150mm)标准筛,装于牛皮纸袋内保

存待测. 

分析测试过程中,准确称取 0.5g 风干土样于聚

四氟乙烯坩埚中,用几滴水润湿后加入10mL浓HCl,

于电热板上低温加热,蒸发至约剩5mL时加入15mL

浓 HNO3,继续加热至近粘稠状,加入 10mL HF并继

续加热,为了达到良好的效果,需经常摇动坩埚.用水

冲洗内壁及坩埚盖,温热溶解残渣,冷却后,定容至

100mL 或 50mL.采用石墨炉原子吸收分光光度法

(AA240Z)测定 Pb、Cd的含量;采用原子荧光法(AFS 

8220)测定总 Hg、As和 Sb含量;采用火焰原子吸收

法(TAS-990AFG)测定Zn和Mn的总含量;采用玻璃

电极法测定土壤 pH值.分析过程中,采用试剂空白、

20%平行和国家标准土样进行质量控制,校准曲线

可决系数均大于 0.999,重金属加标回收率在 110%~ 

120%之间,符合质量控制标准. 

1.3  研究方法 

1.3.1  潜在生态风险指数(PERI ) 

 PERI Cf
i

r
T= ⋅   (1) 

 
1

RI PERI

n

i=

=∑    (2) 

式中:PERI 为个体潜在生态风险指数;Cf 为土壤样

品中单个元素 i的实测含量,mg/kg;
i

r
T 是单个元素的

生 物 毒 性 因 子 (Zn=1,Pb=5,Cd=30,Hg=40,As=10, 

Mn=1,Sb=5)
[34-35]

;RI为综合潜在生态风险指数,可反

映研究区域整体污染状态.PERI和RI等级划分如表

1所示. 

表 1  个体潜在生态风险指数(PERI)和综合潜在生态风险指

数(RI)分级标准 

Table 1  Grading of the single and comprehensive potential 

ecological risk index 

污染程度 轻微风险 中等风险 强风险 很强风险 极强风险

PERI PERI≤40 40<PERI≤8080<PERI≤160160<PERI≤320PERI>320

RI RI≤110 110<RI≤220 220<RI≤440 - RI>440

 

1.3.2  平均效应范围中值熵(MERMQ) 

 
1ERM

MERMQ

n
i

i

i

C

n

=

=

∑
  (3) 

式中:Ci表示土壤中元素 i的含量,mg/kg;n为元素个

数,ERMi为元素 i的影响范围中值,Zn、Pb、Cd、Hg、

As 和 Sb 的中值分别为 410,218,9.6,0.71,70 和 49× 

10
-6[36]

.当MERMQ<0.1,构成生态风险的可能性比较

小,毒性概率小于 10%;0.11≤MERMQ<0.5时,为低至

中等优先级,毒性概率约为 30%;0.51≤MERMQ<1.5

时,表示中高优先级,存在中高毒性可能性在 50%左

右 ;MERMQ>1.5 表示高优先级和高毒性概率

(75%)
[20]

. 

1.3.3  网络环境分析(NEA)  网络环境分析用于

检查生态系统中物质的结构和流动
[37-38]

,更适合于

复杂生态系统的风险评估
[20,39]

.该方法通过对生态

要素间能量流的控制,进而量化各要素间的相互作

用和间接影响所诱发的生态风险
[21-22]

,近年来多被

用于评价土壤中有机污染物的生态风险.与现有的

单一风险评估方法相比,NEA 模型能量化生态系统

中各组分的多层次风险,识别复杂生态系统内的风

险流动路径,对土壤生态系统的风险进行更全面的

评估
[20]

.基于 NEA的生态风险评价步骤如下: 

(1)基于网络控制分配(control allocation,CA)计

算风险流:风险流基于信息的相互作用
[21,40]

,通过能

量或物质的流动,风险可以从土壤微生物或植被传

播到其他微生物或植被,并通过生物消费关系在不

同的生态组分之间传播
[24]

.基于主导因素信息的分

配和分散的风险流计算过程如下: 

 ( ) ( )

'

''

1

'

CA , 0

0, 0
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ij ij ijij iji
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⎪
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式中:CA 表示组分间的控制分配度,反映了生态组

分 i 对组分 j 的影响强度;fij 表示从生态组分 j 到 i

的物质或能量流,Ti(或 Tj)为第 i(或 j)个生态组分流

入或流出的总量,是能量矩阵中每一行(或列)值的累

加.当环境受到特定干扰时,风险信息在不同的生态

组成部分之间传递和解释. 

(2)基于风险因子的范围性、概率性和特定生物

的敏感性计算生态系统的初始风险(Ri)
[21-22]

: 

 RI ,0 1
i x x xi i

R P S R= ⋅ ⋅ ≤ ≤  (9) 

 
( )
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,

tx ox

x i

tx ox

I I
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max I I

−
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∞
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P
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…

=

…

，
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 (12) 

式中:RIx表示风险因子的范围,即量化的环境污染或

被干扰后风险强度变化程度;Itx为风险因子 x经过干

扰后的实测含量(mg/kg),Iox 为风险因子 x 的背景值

(mg/kg).Sxi为生态成分 i 对风险指标 x 的敏感性,土

壤微生物和植被的 Sxi取值为 0.5和 0.3
[21,24]

. 

Px 为风险发生的概率,Pi 为风险存在的概率,反

映为所测污染物含量落在评价准则区间的百分

比 ;SEGNum 为落在分段区间内的监测值个数 , 

SUMNum 为整个区域内监测总数. ( )iA
X x

�

表示为污

染物 i对应的每个评价准则区间的隶属函数,呈三角

形或半梯形展布.根据监测因子个数(XN)和评价等

级分类(Ⅰ、Ⅱ、 …),Ⅲ 可构造模糊概率矩阵 ˆ

f
P 见式

(13). 
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 (13) 

(3)外部环境输入风险对不同生态组分造成的

直接风险与间接风险评估: 

 ,, , 1,2, ,0 , 1
ji i ji

ji kj

kj ji kj

rf R ca
i j k n rf rf

rf rf ca

= ×⎧⎪
= … ≤ ≤⎨

= ×⎪⎩
 (14) 

式中:rfji和 rfkj表示生态组分 i分配给 j和生态组分 j

分配给 k 的一定风险,caji和 cakj分别表示 j 对 i 和 k

施加的控制
[22]

.当风险从生态组分 i 传递到 j (或 k)

时,可分为直接风险(路径长度=1)和间接风险(路径

长度>1)
[21,24]

 . 

(4)基于矩阵 R 的综合风险评估: 

1 2 1
[ ] (1 )

i n

ij f f f f fR rn R R R R R
−

= = + +…+ +… = −
�  (15) 

1.3.4  绝对主成分-多元线性回归模型 (APCS- 

MLR)  APCS-MLR 模型
[29,41]

不仅可以识别污染源,

也可计算各污染源的贡献率及每个因子对单个样

本的源贡献率,其过程如下: 

(1)将数据标准化后引入 0浓度因子 

 
  

1

n

jk ij ik

k

A w Z

=

⋅=∑  (16) 

 
   ik i ik i

Z C C δ= ⋅ ÷  (17) 

式中:Ajk是 k 样本的 J 主成分得分值;wij是污染因子

a 相对主成分 J 的因子系数;Zik是 k 样本的 i 污染因

子含量标准化后的值;Cik是 k样本的 i污染因子实测

含量,Ci是 a污染因子的算术平均值,δi是 i污染因子

的标准差. 

 
 0jk jk jS A A= −  (18) 

 
0 0

1

n

j ij j

k

A w Z

=

= ⋅∑  (19) 

 
0

0
j i i

Z C δ= − ÷（ ）  (20) 

式中:Sjk是 k 样本的 J 绝对主成分得分;A0j是 0 值下

的 J主成分得分;Z0j是 i污染因子含量设为 0时标准

化后的值. 

(2)以实测污染因子含量作为因变量,绝对主成

分 APCS为自变量进行多元线性回归分析: 

 
  

1

n

jk ji ji i

j

C S a b

=

= +∑  (21) 

式中:Cjk是 k 样本 i 污染因子含量的实测值;Sji是污

染源 J 对污染因子 i 的回归系数;aji是 k 样本 i 污染

因子的 J 绝对主成分得分值;bi是 i 污染因子多元线

性回归方程中的常数项,一般认为是未被识别源的

贡献. 

(3)污染源 J 对污染因子 a 的平均贡献率计算: 

 
 

 

 1

ji ji

ji n

ji ji ij

S a
U

S a b
=

=

+∑
 (22) 
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式中:Uji是 J 污染源对 i 污染因子的平均贡献率;Sji

是 i 污染因子的 j 绝对主成分得分均值. 

2  结果与讨论 

2.1  不同土层重金属描述性统计特征 

由表 2 可知,表层、中层和深层土壤样品的 pH

值范围分别为 4.56~9.66(平均 7.40)
[42]

、5.27~9.04(平

均7.39)和5.70~9.15(平均7.44),呈弱酸-弱碱性.土壤

pH 值的变化受酸性矿井水、尾矿和酸雨等影响
[6]
,

辉锑矿氧化也会产生酸性水
[43]

.但地层中方解石等

碳酸盐岩矿物(主要脉石矿物)可与之发生中和反应,

使矿区水环境呈弱碱性
[32]

.不同深度土壤 Zn、Pb、

Cd、 Hg、 As、Mn 和 Sb 平均含量分别为

113.37~130.83、14.80~16.13、0.59~0.88、3.48~4.34、

91.35~106.39、557.75~566.17 和 303.86~323.90mg/ 

kg(表 2).在土壤剖面上,随深度的增加 Cd 含量逐渐

降低,Zn、Pb、As和 Sb含量降低后趋于平缓,Hg含

量先下降后上升,Mn 含量则变化不大.不同元素受

自身特性以及土壤属性、地形、覆盖植被和土壤母

质等自然因素的叠加影响,呈现出不同的向下迁移

方式
[4,6]

,总体表现为表层土壤重金属含量高于下层

土壤. 

有研究表明 ,深层土壤受到人类活动影响较

小  

[44]
,能够在一定程度上反映区域地质背景.相较

于湖南土壤背景值和中国土壤背景值 ,不同深度

土壤中 Zn、Cd、Hg、As 和 Sb 含量平均值均高

于背景值,仅表、中层土壤中 Mn 含量平均值高于

湖南省背景值而低于中国背景值,Pb 含量平均值

低于中国和湖南省背景值 .根据变异系数(CV)的

分级(CV>90%为强变异 ,90%>CV>10%为中等变

异, CV<10%为弱变异)
[45]

,Zn和 Mn的变异系数范

围分别为 77.48%~83.89%和 53.02%~56.08%,属于

中等变异;Pb 的变异系数范围为 87.35%~95.98%,

属于中等-强变异;Cd、Hg、As 和 Sb 元素变异系

数都远大于 90%,属于强变异.由此可见,受区域高

地质背景和强烈的人为活动影响
[16]

,相对中国土

壤背景值和湖南省土壤背景值 ,研究区土壤重金

属元素极为富集.运用最小显著差异法 LSD 对不

同深度土壤重金属含量进行多重配对比较分析 ,

所有元素含量随土层深度的增加变化不显著 .经

过多年的采矿、冶炼等生产经营活动,土壤中 Cd、

Hg、As 和 Sb 受到的影响最为强烈
[16]

,污染超标已

迁移至深层 ,可能对区域水土环境存在不同程度

的潜在风险. 

表 2  锡矿山地区不同深度土壤重金属含量描述统计(mg/kg) 

Table 2  Description of soil heavy metals at different depths in the Xikuangshan area (mg/kg) 

深度 参数 pH值 Zn Pb Cd Hg As Mn Sb 

均值 7.40 130.83 16.13 0.88 4.34 106.39 566.17 323.90 

最大值 9.66 800.00 91.80 9.08 52.40 758.00 1840.00 2760.00 

最小值 4.56 33.70 0.20 0.02 0.01 1.38 48.00 0.57 

标准差 0.62 109.76 14.90 1.51 8.88 147.57 317.49 524.14 

表层[42] 

变异系数(%) 8.40 83.89 92.38 172.55 204.48 138.70 56.08 161.82 

均值 7.39 115.56 15.15 0.78 3.48 97.54 561.97 304.94 

最大值 9.04 667.00 81.75 28.30 63.10 687.00 1860.00 4110.00 

最小值 5.27 23.90 0.64 0.01 0.01 1.05 71.50 1.24 

标准差 0.56 89.54 13.23 2.41 8.01 139.76 297.97 589.11 

中层 

变异系数(%) 7.62 77.48 87.35 308.48 230.35 143.28 53.02 193.19 

均值 7.44 113.37 14.80 0.59 3.91 91.35 557.75 303.86 

最大值 9.15 690.00 87.32 11.70 69.50 654.00 2380.00 4100.00 

最小值 5.70 33.10 0.40 0.01 0.01 0.59 83.00 0.28 

标准差 0.54 92.18 14.20 1.40 8.91 134.17 322.61 620.79 

深层 

变异系数(%) 7.23 81.31 95.98 239.08 227.99 146.87 57.84 204.30 

湖南省土壤背景值[46] - 94.40 29.70 0.13 0.12 15.00 459.00 2.98 

中国土壤背景值[47] - 74.20 26.00 0.097 0.065 11.20 583.00 - 

污染筛选值[48-49] 6.5-7.5 250.0 120.0 0.30 2.40 30.00 - 180.0 

污染控制值[48-49] - 500.0 700.0 3.00 4.00 120.0 - 360.0 

注:-表示没有相关数据. 

2.2  土壤重金属风险评价 

2.2.1  潜在生态风险  如表 3 所示,不同深度土壤

Zn、Pb和Mn的单项生态风险指数均小于 40,Cd、

Hg、As和 Sb的潜在生态风险指数均值范围分别为
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135.22~202.59、1302.16~1448.24、60.90~70.93 和

1019.65~1188.06.Zn、Pb 和 Mn 为低生态风险因

子,As表现为中等生态风险,Cd为强生态风险,Hg和

Sb 为极强生态风险.综合生态风险指数显示,研究区

表层、中层和深层土壤样品中处于中等-极高风险

的比例分别为 97.88%、97.24%和 98.90%,处于极强

的生态风险中. 

2.2.2  平均效应范围中值  由表 4 可见,不同深

度土壤重金属的平均效应范围中值的大小依次

为 Sb>Hg>As>Zn>Cd>Pb,Sb和 Hg均表现为高优

先级和高毒性概率,As 为高-中高优先级,Zn 为低

至中等优先级,Cd 和 Pb 为低优先级和低毒性概

率.所有重金属的综合毒性效应均值分别为 2.46、

2.16 和 2.24,为高优先级和高毒性概率(75%).由

表层至深层,MERMQ值处于 0.1~0.5(低至中等优

先级 )的样品占比分别为 25.00%、 32.04%和

29.83%, 产 生 毒 性 的 可 能 性 为 30%; 处 于

0.5~1.5(中高优先级)占比为 28.33%、27.62%和

32.04%,存在毒性概率为 50%;大于 1.5(高优先级)

占比为 45.00%、40.33%和 37.02%,存在毒性概率

为 75%.土壤重金属综合生态风险指数与平均效

应范围中值的线性回归分析结果表明(图 2),表层

土壤中二者为高相关性(R
2
=0.967),重金属生态风

险对生态物种影响较大;中、深层土壤中二者相

关性中等,R
2
分别为 0.787和 0.799,对生态物种具

有一定影响
[20]

. 

表 3  锡矿山地区不同深度土壤重金属 PERI和 RI值分级统计 

Table 3  PERI and RI values of soil heavy metals pollution at different depths in the study area 

深度 指标 Zn Pb Cd Hg As Mn Sb RI 

均值 1.47 2.82 198.85 1365.99 62.72 1.14 1188.06 2821.05 

最小值 0.36 0.03 4.62 1.67 0.62 0.10 1.91 77.37 

最大值 8.47 15.45 2095.38 17466.67 505.33 4.01 9261.74 18142.12 
表层 

超标率(%) 0.00 0.00 78.81 94.92 34.32 0.00 90.68 97.88 

均值 1.39 2.72 202.59 1448.24 70.93 1.23 1086.93 2814.03 

最小值 0.36 0.03 4.62 1.67 0.92 0.10 1.91 77.37 

最大值 8.47 15.45 2095.38 17466.67 505.33 4.01 9261.74 18142.12 
中层 

超标率(%) 0.00 0.00 75.14 93.37 38.67 0.00 87.85 97.24 

均值 1.20 2.49 135.22 1302.16 60.90 1.22 1019.65 2522.84 

最小值 0.35 0.07 2.31 1.67 0.39 0.18 0.94 59.42 

最大值 7.31 14.70 2700.00 23165.56 436.00 5.19 13758.39 23918.30 
深层 

超标率(%) 0.00 0.00 65.19 92.82 33.70 0.00 82.87 98.90 

表 4  锡矿山地区不同深度土壤重金属毒性效应 

Table 4  Toxic effects of soil heavy metals at different depths in the study areas 

MERMQ/优先级划分占比(%) 
深度 指标 Zn Pb Cd Hg As Sb 

均值 高(75%) 中高(50%) 低-中(30%) 低(10%) 

均值 0.32 0.07 0.09 6.12 1.52 6.61 2.46 

最小值 0.08 0.00 0.00 0.01 0.02 0.01 0.08 表层 

最大值 1.95 0.42 0.95 73.80 10.83 56.33 15.19

37.02 32.04 29.83 1.10 

均值 0.28 0.07 0.08 4.90 1.39 6.22 2.16 

最小值 0.06 0.00 0.00 0.01 0.02 0.03 0.11 中层 

最大值 1.63 0.38 2.95 88.87 9.81 83.88 14.87

40.33 27.62 32.04 0.01 

均值 0.28 0.06 0.07 5.50 1.31 6.20 2.24 

最小值 0.08 0.00 0.00 0.01 0.01 0.01 0.07 深层 

最大值 1.68 0.40 1.22 97.88 9.34 83.67 17.06

45.00 28.33 25.00 1.67 

 

2.2.3  网络环境分析  (1)重金属对土壤微生物和

植被的风险:由于深层土壤生态功能弱、生物活性低,

初始风险分析仅聚焦于表层土壤.在计算重金属对

土壤生态组分的初始风险之前,需要确定风险因子

范围(RIx)和风险存在概率(Px).基于 Zn、Pb、Cd、

Hg、As和 Sb的湖南省土壤背景值、农用地土壤污
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染风险管控值
[48]

以及建设用地土壤污染风险管控

值
[49]

,将污染状态分为无污染( )Ⅰ 、中度污染( )Ⅱ 和

重度污染( )Ⅲ 3 个级别,构建出不同元素在每个评价

准则区间的隶属函数(图 3),呈三角形或半梯形展布,

得到重金属的平均隶属度(表 5).同时,根据评价等级

将各元素含量划分为连续分割区间,基于监测值的

分布情况得出不同的区间的分布概率,然后结合平

均隶属度得到 3 个评价等级中各元素的模糊概率

(Px).结果显示,表层土壤中 Zn、Pb、Cd、Hg、As和

Sb 的 Px分别为 0.2220、0.0296、0.6878、0.5136、

0.6381和 0.5699,Cd、Hg、As和 Sb的 Px值较高,Zn、

Pb 的较低.Cd、Hg、As 和 Sb 呈高污染风险,Zn 污

染风险中等,Pb 污染风险极低.由于缺少 Mn 的风险

筛选值和控制值,故未计算Mn的 Px值. 

在模糊集理论的指导下,风险发生概率是多重的,

直接决定了多重初始风险
[21]

.物种组成和污染物的富

集程度决定了各组分对风险的敏感性,影响着植被和

土壤微生物敏感性(Sxi)取值(0.3 和 0.5)以及初始风险

(Ri)的计算
[20-21,24]

.表层土壤植物中 Zn、Pb、Cd、Hg、

As和 Sb的 Ri均值分别为 0.017、0.005、0.120、0.125、

0.125和 0.154(图 4a),微生物中 Zn、Pb、Cd、Hg、As

和 Sb的 Ri均值分别为 0.029、0.008、0.200、0.208、

0.208和0.257(图4b).研究区表层土壤重金属对植物和

微生物的累积初始风险值分别为 0.546 和 0.911,对土

壤微生物的危害程度显著高于植物,这与其它研究结

论一致
[20-21,24]

.土壤微生物和植被对不同有机质的敏

感性以及与土壤相互作用的环境有所区别,致使它们

对重金属的风险响应程度存在一定差异
[50]

. 

 

图 2  综合生态风险指数(RI)与平均效应范围中值(MERMQ)

线性回归 

Fig.2  Linear regression diagram of RI and MERMQ 

 

图 3  Zn、Pb、Cd、Hg、As和 Sb的隶属函数 

Fig.3  Membership functions of Zn, Pb, Cd, Hg, As, and Sb 
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表 5  锡矿山地区土壤重金属模糊信息、风险存在概率和风险发生概率 

Table 5  Fuzzy information, probability of risk existence and probability of risk occurrence from soil heavy metals in the 

Xikuangshan area 

分布情况 平均隶属度 模糊概率 (Px) 
元素 

分割区间 

(mg/kg) 数量 概率(Pi) I II III I(无污染) II(中度污染) III(重度污染)
Px(II+III) 

(0, 94.4] 83 0.4586 1 0 0 

(94.4, 150] 61 0.3370 0.8213 0.1787 0 
0.7780 0.1690 0.0530 0.2220 

(150, 250] 24 0.1326 0.3213 0.6787 0 

(250, 400] 6 0.0331 0 0.30 0.70 
0.8334 0.1373 0.0293 0.1666 

(400,500] 2 0.0110 0 0.80 0.20 

Zn 

[500, ∞) 5 0.0276 0 0 1 
0.8423 0.1190 0.0387 0.1577 

(0, 29.7] 158 0.8729 1 0 0 

(29.7, 60] 20 0.1105 0.8322 0.1678 0 
0.9704 0.0296 0.0000 0.0296 

(60, 120] 3 0.0166 0.3322 0.6678 0 

(120, 400] 0 0 0 0.7586 0.2414 
0.9722 0.0278 0.0000 0.0278 

(400, 700] 0 0 0 0.2586 0.7414 

Pb 

[700, ∞) 0 0 0 0 1 
0.9704 0.0296 0.0000 0.0296 

(0, 0.13] 25 0.1381 1 0 0 

(0.13, 0.30] 63 0.3481 0.5 0.5 0 
0.3122 0.5048 0.1830 0.6878 

(0.3, 1] 59 0.3260 0 0.8704 0.1296 

(1, 2] 13 0.0718 0 0.5556 0.4444 
0.4194 0.4553 0.1253 0.5806 

(2, 3] 7 0.0387 0 0.1852 0.8148 

Cd 

[3, ∞) 14 0.0773 0 0 1 
0.3923 0.5041 0.1036 0.6077 

(0, 0.12] 11 0.0608 1 0 0 

(0.12, 0.5] 42 0.2320 0.9254 0.0745 0 
0.4864 0.2290 0.2845 0.5136 

(0.5, 1] 34 0.1878 0.7237 0.2763 0 

(1, 1.5] 23 0.1271 0.4956 0.5044 0 
0.5180 0.2361 0.2459 0.4820 

(1.5, 2.4] 11 0.0608 0.1974 0.8026 0 

(2.4, 4] 17 0.0939 0 0.5 0.5 

Hg 

[4, ∞) 43 0.2376 0 0 1 

0.5050 0.2381 0.2569 0.4950 

(0, 15] 52 0.2873 1 0 0 

(15, 30] 27 0.1492 0.5 0.5 0 
0.3619 0.2704 0.3677 0.6381 

(30, 50] 27 0.1492 0 0.8889 0.1111 

(50, 80] 14 0.0773 0 0.6111 0.3889 
0.4116 0.2434 0.3284 0.5718 

(80, 120] 13 0.0718 0 0.2222 0.7778 

As 

[120, ∞) 48 0.2652 0 0 1 
0.4309 0.2434 0.3450 0.5884 

(0, 2.98] 4 0.0221 1 0 0 

(2.98, 50] 65 0.3591 0.8672 0.1328 0 
0.4301 0.2563 0.3135 0.5699 

(50, 100] 23 0.1271 0.5932 0.4068 0 

(100, 180] 17 0.0939 0.226 0.774 0 
0.4914 0.2365 0.2721 0.5086 

(180, 270] 17 0.0939 0 0.75 0.25 

(270, 360] 10 0.0552 0 0.25 0.75 

Sb 

[360, ∞) 45 0.2486 0 0 1 

0.5130 0.2342 0.2528 0.4870 

 

(2)生态要素间的风险流动:外部环境的能量输

入来源于植被,输出来源于土壤微生物、草食动物和

食肉动物.土壤重金属污染的生态风险除了直接影响

土壤微生物和植被外,还可以通过生态组分之间的能

量流动影响食物链和整个生态系统
[51]

.由于研究区缺

少该方面的资料,本研究借鉴相似文献并结合研究区

实际情况,量化 4个生态功能群的投入和产出,构建研

究区功能群间的能量流矩阵模型
[20-21,24,40]

.基于构建

的能量流矩阵,构建控制分配(CA)矩阵模型来揭示一

个组分对另一个组分的影响
[21]

.构建的生态组分能量

流矩阵模型和 CA 矩阵模型如图 5 所示.从外部环境

输入到生态系统的能量为植被从外部环境接收到的

能量,CA 值的大小表示从一个生态分量到另一个生

态分量的风险输入强度. 
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图 4  重金属对表层土壤植物(a)和微生物(b)的初始风险(Ri) 

Fig.4  Initial risk (Ri) of heavy metals to soil vegetations (a) and microorganisms (b) in the surface soil 

 

 

图 5  研究区生态组分间能量流动矩阵模型 [t(km2
⋅y)] (a)与 CA矩阵模型(b) 

Fig.5  Energy flow matrix [t/(km2
⋅y)] model (a) and Control allocation matrix model (b) among the ecological components in the 

study area 

将输入生态组分的初始风险与风险流向路径

上的 CA 相乘,可以量化不同生态组分之间的风险

流量
[21]

.由图 6 可见,表层土壤中 Zn、Pb、Cd、Hg、

As 和 Sb 对植被直接输入风险依次为 0.017、

0.005、0.120、0.125、0.125 和 0.154,对微生物的

直接输入风险依次为 0.029、0.008、0.200、0.208、

0.208 和 0.257.整个研究区 Sb 的输入风险最高,其

次是 Cd、Hg 和 As,Zn 和 Pb 的输入风险较低. 

土壤污染并不直接影响食草动物和食肉动物,

而是通过食物链上的消费关系,间接影响生态组分

之间的消耗效应,随着能量转移而承担风险
[24,52-53]

.

表层土壤污染对草食动物的间接风险(植被对草食



852 中  国  环  境  科  学 46卷 

 

动物的直接风险)分别为 0.0051(Zn)、0.0015(Pb)、

0.036(Cd)、0.0375(Hg)、0.0375(As)和 0.0462(Sb);

植被和草食动物对肉食动物的直接和间接相互作

用的 平 均 风 险 为 0.00214(Zn) 、 0.0007(Pb) 、

0.0151(Cd)、0.0158(Hg)、0.0158(As)和 0.0194(Sb).

具有最大风险的土壤微生物在整个生态系统中只

接受风险,从不向系统中的其他组分输入风险
[21]

.土

壤植被对微生物的 Ri是植被对草食动物的 2.23 倍,

是植被对肉食动物控制的 22.33倍,说明植被污染对

土壤微生物构成强烈威胁
[20]

. 

 

图 6  土壤重金属对生态组分的直接和间接风险流 

Fig.6  Direct and indirect risk flows among ecological components from heavy metals in soils at different depths 

“V”代表植物,“H”代表草食动物,“C”代表肉食动物,“SM”代表土壤微生物,箭头表示风险流向 

 

图 7  土壤重金属对生态组分直接风险与来自外部环境的综合输入风险的对比 

Fig.7  Direct risks received by each ecological component from soil heavy metals and risks inputted by the external environment 
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由图 7 可见,生态系统中不同组分所承担的综

合风险依次为肉食动物<草食动物<植被<土壤微生

物,土壤微生物所承担的风险远高于其他生态组分,

这归因于其同时受到来自植被、草食动物、肉食动

物和外部环境的风险.Sb 污染对研究区的综合风险

最高,Cd、Hg 和 As次之,Zn、Pb 风险低.Sb 是研究

区生态环境的主要风险元素,土壤中 Sb 对植被的综

合风险为 0.154,仅来自于外部环境;对草食动物的综

合风险为 0.0462,仅来自于植被;对肉食动物的综合

风险为 0.0194,来自于植被 (76.24%)和草食动物

(23.76%);对土壤微生物的综合风险为 0.4110,来自

于植被(25.49%)、草食动物(6.35%)、肉食动物(4.70%)

和外部环境(63.46%).表层土壤重金属污染对土壤

微生物的易损性是植被的 2.67 倍,是食草动物和肉

食动物的 8.90倍和 21.19倍. 

2.3  土壤重金属来源解析 

基于主成分得分计算绝对主成分得分,获得多

元线性回归方程中每个绝对主成分以及常数项的

系数 (表 6),构建 APCS-MLR 模型并分析结

果.APCS-MLR模型预测值与实测值的比值(P/O)以

及决定系数(R
2
),当 P/O接近 1且 R

2
大于 0.5时,源分

配 结 果 被 认 为 是 可 靠 的
[54]

. 分 析 结 果 显

示,APCS-MLR 模型预测值与实测值拟合良好,表层

土壤除 As外,其他元素的拟合系数 R
2
在 0.62~0.888

之间;中层土壤除 Cd 和 As 外,其他元素的拟合系数

R
2
在 0.536~0.966 之间;深层土壤除 As 外,其他元素

的拟合系数 R
2
在 0.519~0.976之间,说明通过研究构

建的回归模型拟合较好,计算结果基本可靠. 

由图 8可见,表、中和深层土壤中 Zn、Pb和 Cd

主要受污染源Ⅰ的影响,贡献率范围分别为 91.9%~ 

70.3%、76.8%~65.1 和 54.4%~49.5%;污染源Ⅰ对表

层和中层土壤 As 的贡献率也较高,分别为 35.4%和

38.2%.研究表明,辉锑矿伴生有毒砂、方铅矿等大量

含S矿物,Zn、Pb和Cd与含S矿物的冶炼密切相关 

[55]
,

锑冶炼对土壤的污染大于采矿、废石尾矿堆放等活

动的影响
[4]
.此外,矿区交通运输产生的高浓度扬尘、

汽车尾气的排放、煤炭燃烧等大气沉降,也是导致其

积累的原因之一相关
[6,56]

.污染源Ⅰ来源于矿区冶炼

活动,并受到交通运输和大气沉降的共同影 响. 

污染源Ⅱ对 As、Mn 和 Sb 的贡献率较高,范围

依次为 29.9%~32.5%、26.9%~38.9%和 33.9%~37.6%.

土壤中 Mn 属于中等分异,与 Sb、As 呈一定的负相

关关系.Mn 一般属于自然来源,在土壤中主要受控

于地质背景
[6,57]

.Sb和 As具有相似的地球化学性质,

矿区 Sb和 As的积累与采矿活动密切相关,冶炼、开

采、运输、废石尾矿堆积等是矿区重金属的主要来

源
[4,6,58]

.但受地质成因影响,Sb 和 As 也可以为自然

来源,锑矿区周围土壤中的 Sb 和 As 会相应升高
[59]

,

在较深的土层包含来自母岩风化作用产生的 Sb
[60]

.

因此,污染源Ⅱ主要与高地质背景等自然因素有关. 

表 6  APCS-MLR模型对不同深度土壤重金属污染源的解

析结果 

Table 6  Analysis results of heavy metals pollution resource at 

different depths based on APCS-MLR 

深度 元素APCS1系数APCS2系数APCS3系数 常数 R
2 P/O

Zn 81.697 18.856 20.809 9.038 0.62 1.00

Pb 11.166 -1.984 -2.946 0.264 0.618 1.00

Cd 1.269 0.29 0.183 -0.909 0.753 1.00

Hg 0.316 0.052 8.365 -2.416 0.888 1.00

As 59.295 70.635 8.88 47.581 0.394 1.00

Mn 50.239 -254.313 60.175 264.01 0.703 1.00

表层

Sb 120.561 384.442 114.362 386.445 0.638 1.00

Zn 72.759 7.703 -0.261 1.944 0.668 1.00

Pb 10.354 -2.62 -0.48 -3.594 0.653 1.00

Cd 1.391 0.672 0.015 -1.001 0.411 1.00

Hg -0.255 -0.251 7.863 -1.329 0.966 1.00

As 56.84 71.637 29.161 40.385 0.472 1.00

Mn 64.732 -229.109 33.002 258.399 0.651 1.00

中层

Sb 104.368 418.426 -2.802 456.379 0.536 1.00

Zn 79.042 18.143 2.196 19.837 0.775 1.00

Pb 10.541 -3.824 -1.904 -0.037 0.641 1.00

Cd 1.232 0.319 0.138 -0.876 0.836 1.00

Hg 0.062 -0.133 8.796 2.108 0.976 1.00

As 17.652 89.247 -6.751 109.722 0.462 1.00

Mn 42.226 -232.146 -33.084 406.679 0.545 1.00

深层

Sb 82.368 438.798 -26.388 398.56 0.519 1.00

 

污染源Ⅲ对 Hg的贡献最大,由表层至深层土壤

其贡献率依次为 55.8%、40.7%和 38.8%.Hg具有很

高的稳定性,主要通过大气干湿沉降和径流进入土

壤
[61]

.煤炭燃烧、石化工业和有色金属采冶是我国土

壤 Hg 的主要污染来源
[61]

.土壤 Hg 的富集也受化肥

农药施用、废水灌溉等农业活动的影响
[62]

.Hg 含量

高值点多分布于研究区废渣堆或东南部河流周边,

长期的地表水径流和灌溉渗漏作用导致表层土壤

中 Hg 富集并向下迁移,使得深层土壤 Hg 含量异常

升高.因此,农用化肥施用和污水灌溉等农业活动是

污染源Ⅲ的主要来源. 
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污染源Ⅳ对 Cd、Hg、As、Mn和 Sb的贡献率

均较高 ,依次为 31.4%~35.2%、 36.7%~56.4%、

25.4%~55.8%、42.5%~63.4%和 38.6%~52.2%,对深

层土壤中Zn(17.2%)和中层土壤中Pb(21.8%)也有一

定贡献.研究显示,锑矿区土壤重金属污染来源主要

来自尾矿砂、冶炼炉渣、冶炼砷碱渣、废石等的重

金属浸出,含锑废水灌溉和大气锑尘沉降等
[1,4,6]

.锑

矿区堆积的废石尾矿中Sb和As含量相当高,并且含

有一定量的 Zn、Pb、Cd、Hg、Cu、Mn、Cr 等元

素
[1]
,污染源 Ⅳ主要为废石(渣)和尾矿中重金属的

淋滤释放. 

 

图 8  基于 APCS-MLR模型的土壤重金属源贡献率 

Fig.8  Source contribution rate of soil heavy metals based on 

APCS-MLR 

可见,锡矿山地区土壤重金属污染除了源于人

为活动的扩散释放外,富锑矿物岩石风化等自然源

贡献不容忽视.研究区受冶炼活动影响的核心污染

区面积相对较小且集中,高锑地质背景导致的土壤

锑富集面积更为广阔.因此,制定科学合理的污染防

治方案时,必须首先掌握区域表生环境重金属的主

要来源,也需重视自然源的贡献. 

3  结论 

3.1  锡矿山地区不同深度土壤重金属含量总体表

现为表层土壤高于下层土壤,除 Pb 外的其余元素平

均含量都超过了湖南省土壤背景值.所有元素含量

随土层深度的增加变化不显著,重金属污染已迁移

至深层土壤. 

3.2  锡矿山地区土壤中 Sb 和 Hg 存在高毒性概率

和高风险,As 毒性概率较高且风险中等,Cd 具有强

生态风险但毒性概率低,Zn和 Pb虽具有中低毒性概

率但无生态风险;土壤植被对微生物的初始风险是

植被对草食动物的 2.23 倍,是植被对肉食动物的

22.33 倍;Sb 污染对生态的综合风险最高,土壤微生

物是最高的风险受体. 

3.3  锡矿山地区不同深度土壤重金属存在多来源

累积现象,主要有工矿冶炼活动和交通运输的大气

沉降相关、化肥施用和污水灌溉等农业活动以及废

石(渣)、尾矿中重金属的淋滤释放,同时自然源对土

壤中重金属的富集也有较高的贡献. 
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