
不同 Hg 浓度下水稻中 Hg 的分布累积特征*

周 俊
1

刘鸿雁
1＊＊

吴龙华
2

骆永明
2

杜布云
3

于萍萍
1

( 1 贵州大学资源与环境工程学院，贵阳 550025; 2中国科学院南京土壤研究所土壤环境与污染修复重点实验室，南京
210008; 3中国科学院地球化学研究所环境地球化学国家重点实验室，贵阳 550002)

摘 要 利用土壤盆栽实验方法，研究了土壤中 Hg 的形态分布，以及不同 Hg 浓度下，水稻
不同生长时期各组织中 Hg 的分布规律和累积特征。土壤 Hg 存在的形态为: 有机结合态＞
残渣态＞＞氧化态＞＞溶解与可交换态≈特殊吸附态，在水稻的生长过程中，土壤中的 Hg 呈
现从残渣态向有机结合态转化的趋势，有机结合态 Hg 平均占比为 61． 7%，是土壤 Hg 最重
要的存在形态。Hg 在水稻不同部位的浓度分布呈现 W根＞W叶＞W茎＞W穗＞W籽粒，分析表明，

水稻根、茎和籽粒中的 Hg 与土壤各形态 Hg 浓度呈显著或极显著正相关，但在水稻生长后
期叶片中 Hg 与土壤 Hg 浓度的相关性不显著，叶片 Hg 与大气 Hg 进行交换起主要作用，改
变了累积状况。随着土壤 Hg 浓度的增加和生长期的延长，根对 Hg 的束缚能力逐渐增加，

根部 Hg 累积量增大，所占比例上升，而茎和叶的累积量相对稳定。
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Distribution and accumulation characteristics of Hg in rice ( Oryza sativa L． ) under differ-
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Abstract: A pot experiment was conducted to study the distribution of Hg forms in soil and the
distribution and accumulation characteristics of Hg in rice ( Oryza sativa L． ) plant during its va-
rious growth stages under different concentrations of soil Hg． The main Hg forms in the soil were
in the order of organic bound ＞ residual ＞＞ oxidizable ＞＞ dissoluble and exchangeable ≈ specif-
ically adsorbed． During rice growth season，the Hg in soil presented a transformation trend from
residual to organic bound，and the organic bound Hg occupied 61． 7% of the total Hg，being the
most important existing form of Hg in soil． The Hg concentration in different organs of rice was in
the order of root ＞ leaf ＞ stem ＞ ear ＞ grain． The Hg concentrations in rice root，stem，and grain
were significantly positively correlated with the concentrations of all the Hg forms in soil． Howev-
er，at the late growth stages of rice，the leaf Hg concentration had less correlation with soil Hg
concentration，indicating that the exchange between leaf Hg and atmospheric Hg played a major
role，and changed the Hg accumulated status． With the increase of soil Hg concentration and the
extension of rice growth phase，the Hg binding capacity of rice root increased gradually，and the
cumulative amount and the proportion of root Hg increased，while the accumulation amount of
stem-and leaf Hg was relatively stable．
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随着人们对全球环境的关注和对 Hg 的毒性及

危害的深入认识，有关 Hg 矿山活动和工业排放导

致环境 Hg 污染的研究日益加强。许多国家已经对

环境中的 Hg 污染展开了详细的调查和研究工作，

取得了许多有关环境中 Hg 迁移与甲基化的研究成

果( Gnamus et al． ，2000; Bailey et al． ，2002; Gray
et al． ，2004; Li et al． ，2010 ) 。Hg 是一种可以累积

在生物体中的一种潜在的有害元素，土壤中的 Hg
很容易通过食物链转移到植物和动物体内，但目前

还没 有 证 实 其 有 利 的 生 物 功 能 ( Gnamus et al． ，

2000) 。中国土壤 Hg 污染已经普遍发生，主要是由

于污水灌溉( 如北京和北京市郊) 和 Hg 矿开采活动

( 如中国西南的贵州) ，使得大米中 Hg 的浓度超过

了中 国 国 家 食 品 标 准 ( GB 2762-9，20 μg· kg－1 )

( Du et al． ，2005) 。据报道，我国大气 Hg 释放约占

全球释放量的 40% ( Pacyna et al． ，2010) ，贵州占世

界总量的 12%，同时，在贵州汞矿区食用大米已成

为当地居民甲基汞暴露的主要途径( Zhang et al． ，

2010) 。贵州 Hg 矿区稻谷中 Hg 浓度高达 569 μg·
kg－1( Horvat et al． ，2003) ，Hg 矿区居民通过进食稻

米造成的 Hg 暴露风险最大( 仇广乐，2005; Feng ＆
Qiu，2008) ，Hg 污染严重威胁着当地的农田生态安

全及居民健康。
本研究通过温室盆栽试验，分析不同时期、不同

浓度 Hg 污染水平土壤下的稻根、茎、叶、穗和籽粒

中 Hg 的质量状况，揭示污染土壤-水稻体系中 Hg
的迁移富集累积规律和影响因子，旨在为土壤 Hg
对水稻的风险评价提供基础数据，对污染区农业安

全生产也具有一定的指导意义。

1 材料与方法

1. 1 供试材料

供试土壤采自贵州省铜仁市万山 Hg 矿区污染

水稻田，以及贵州大学蔡家关校区( 采样深度为 0 ～
20 cm) ，其基本理化性质见表 1。供试水稻为贵阳

市普遍种植的黔优联合 2 号，贵阳市花溪区大田育

苗 30 d 后，移栽于大棚进行水稻盆栽。

1. 2 盆栽试验设计

采用室内大棚盆栽试验的方法。土壤风干后过

10 目筛，添加的外源 Hg 为贵州省铜仁市万山 Hg 矿

区污染土壤，用高 15 cm、直径 21 cm 的塑料盆，每盆

装土 5 kg，设置 4 个 Hg 浓度水平和对照组，使 Hg
处理水平分别为: 0 ( CK) 、3、6、14、24 mg·kg－1，各

处理重复 12 次。为了保证移栽后水稻植株正常的

生长，在处理好的土壤中混入一定量的基肥，氮磷钾

的施 入 量 分 别 为 CO ( NH2 ) 2 0. 20 mg · kg－1、
CaH2PO4·H2O 0. 15 g· kg－1 和 KCl 0. 20 mg·
kg－1。两种土壤与基肥均匀混合，灌水平衡后 7 d 移

苗。水稻生长期间，采用大田水肥管理模式，土壤淹

水 2 ～ 3 cm 左右，收获前 10 d 停止浇水。
1. 3 样品采集、制备及测定方法

水稻移栽到盆钵后，分 3 个生长期取样( 拔节

期、抽穗期、黄熟期) ，每个处理组取样 4 个重复。
1. 3. 1 样品的采集及制备 土壤样品采集后，在室

温下自然阴干过筛( 100 目) 。将植物样品根、茎、
叶、穗和籽粒分开，依次用自来水和蒸馏水冲洗，去

除泥土和污物，在室温下自然风干，粉碎至＜2 mm。
1. 3. 2 测定方法 土壤基本化学性质的测定方法按

土壤农化常规分析法测定( 鲍士旦，2000) 。土样和

植物样品总 Hg 含量利用俄罗斯 Lumex 公司 RA-
915+塞曼效应 Hg 自动分析仪及配套的 RP-91C 型

热解炉进行测定 ( Sholupov et al． ，2004; Rodriguez
et al． ，2007) ，此仪器样品不用消解，降低了消解步

骤带来的实验误差。土壤 Hg 形态分级由 Tessier
( 1979) 化学法修改而来( 包正铎等，2011 ) ，分别用

硝酸 镁 ( Mg ( NO3 ) 2 ) 、乙 酸 钠 ( NaAc ) 、盐 酸 羟 胺

( NH2OH·HCl) 、过氧化氢( H2O2 ) 和王水( 浓 HNO3

∶ 浓 HCl=1 ∶ 3( v /v) ) 分别连续浸提。有机结合态

和残 渣 态 Hg 浓 度 较 高，采 用 绝 对 检 出 限 为 0. 1
μg·L－1 的原子吸收光谱法( AAS，F732 ～ S，中国) 测

定。溶解态与可交换态、特殊吸附态和氧化态 Hg 含

量很低，采用检测限较低的冷原子荧光法( CVAFS) 测

定，分析仪器为 Tekran 2500( 美国) 测 Hg 仪，仪器最

表 1 供试土壤 Hg 含量及基本理化性质
Table 1 Physical and chemical properties of tested soil

样点
pH 有机质

( g·kg－1 )
全磷

( g·kg－1 )
速效磷

( g·kg－1 )
全钾

( g·kg－1 )
速效钾

( g·kg－1 )
全氮

( g·kg－1 )
碱解氮

( g·kg－1 )
总 Hg

( mg·kg－1 )

矿区 7. 7 48. 7 1. 36 0. 03 13. 1 0. 14 1. 69 0. 11 348
校园 7. 2 57. 9 1. 61 0. 04 17. 0 0. 14 2. 10 0. 12 0. 32
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图 1 有机结合态和残渣态 Hg 的比例
Fig． 1 Proportion of organic matter and residual Hg

低绝对检出限为 0. 1 pg。

2 结果与分析

2. 1 土壤中 Hg 的化学形态及组成

图 1 显示，在整个水稻生长的 3 个时期，有机结

合态，需在强氧化剂作用下 Hg 才能释放出来，所占

比例最高，平均百分率为 61. 7% ; 其次是残渣态，平

均百分率为 37. 4% ; 氧化态 Hg 所占比例较少，为

0. 89% ; 特殊吸附态和可交换与溶解态所占的比例

极少，各占 0. 05% 和 0. 03%。在不同的土壤 Hg 污

染情况下，各形态 Hg 的分配系数由大到小排列依

次为: 有机结合态＞残渣态＞＞氧化态＞溶解与可交换

态≈特殊吸附态，溶解与可交换态、特殊吸附态 Hg
和氧化态 Hg 所占比例都较小，差异不明显。

土壤中的 Hg 在不同汞浓度梯度下的转化规律

差异较大，在水稻生长初期，低浓度的 Hg 主要为残

渣态，控制组 CK 残渣态浓度为 54. 4%，随着水稻的

生长，土壤中残渣态 Hg 急剧下降，到黄熟期只有
32. 1%，相应的有机结合态 Hg 所占比例从 45. 0%
上升到 66. 9%，增加了 21. 9%。在添加 Hg 的处理

中，有 机 结 合 态 Hg 平 均 所 占 比 例 从 拔 节 期 的
57. 48%上升到黄熟期的 63. 23%，而残渣态则降低

了 5. 29%。
在水稻拔节期，各处理有机结合态 Hg 占总汞比例

为 50% ～61%，但在黄熟期其所占比例增加到 60. 1%
～66. 9%，相应的残渣态 Hg 所占比例下降，由拔节期

的 38. 0% ～54. 4%，下降到黄熟期的 32. 1% ～39. 0%。
可见，在水稻的生长过程中，土壤中的 Hg 呈现从残渣

态向有机结合态转化的趋势，有机结合态 Hg 平均占比

为 61. 7%，是土壤 Hg 最重要的存在形态。
2. 2 土壤中各形态 Hg 含量与水稻 Hg 吸收量的相

关性

表 2 显示，在土壤中各形态的 Hg 和水稻中不

同部位的 Hg 均呈现正相关性，其中各部位 Hg 与有

机结合态 Hg 的相关性均呈现极显著正相关关系

( 拔节期茎呈显著正相关) ，拔节期和抽穗期，叶 Hg
含量与土壤 Hg 含量显著性相关，但在黄熟期叶片

中 Hg 含量与土壤中总 Hg 和各形态 Hg 之间相关性

均不显著。
2. 3 不同浓度梯度下水稻不同组织 Hg 浓度分布

水稻整个生长时期，随着土壤 Hg 浓度梯度的

增高，水稻植株 Hg 浓度也逐渐升高( 表 3 ) ，在不同

生长时期各处理间汞浓度均达到了差异显著性水

平，表明土壤 Hg 是植物 Hg 的重要来源。随着水稻

生长期的延长，水稻各部位的 Hg 浓度在逐渐增高，

在水稻的不同部位中，根部 Hg 浓度最高，其浓度值

范围为 101 ～ 1650 μg·kg－1，总体上，各浓度梯度下

Hg 在水稻不同部位的分布规律一致，呈现根!叶!茎

的规律，但不同浓度梯度下水稻各部位 Hg 的累积

规律并不相同。

表 2 土壤形态 Hg 和水稻不同部位含 Hg 浓度的相关系数
Table 2 Correlation coefficients of Hg fraction concentra-
tions in soil and rice tissues
生长期 水稻

组织
总
Hg

溶解与
可交换态

特殊吸
附态

氧化态 有机结
合态

残渣态

拔节期 根 0. 91＊＊ 0. 94＊＊ 0. 84＊＊ 0. 88＊＊ 0. 91＊＊ 0. 93＊＊

茎 0. 76* 0. 71* 0. 69* 0. 69* 0. 75* 0. 77*

叶 0. 85＊＊ 0. 81* 0. 85＊＊ 0. 88＊＊ 0. 84＊＊ 0. 85＊＊

抽穗期 根 0. 98＊＊ 0. 86＊＊ 0. 86＊＊ 0. 97＊＊ 0. 98＊＊ 0. 97＊＊

茎 0. 90＊＊ 0. 82＊＊ 0. 89＊＊ 0. 87＊＊ 0. 89＊＊ 0. 91＊＊

叶 0. 87＊＊ 0. 73* 0. 72* 0. 84＊＊ 0. 86＊＊ 0. 87＊＊

穗 0. 90＊＊ 0. 81* 0. 81* 0. 86＊＊ 0. 89＊＊ 0. 91＊＊

黄熟期 根 0. 97＊＊ 0. 93＊＊ 0. 76* 0. 87＊＊ 0. 96＊＊ 0. 97＊＊

茎 0. 82＊＊ 0. 74* 0. 68* 0. 76* 0. 81＊＊ 0. 83＊＊

叶 0. 66 0. 61 0. 56 0. 62 0. 67 0. 65

籽粒 0. 97＊＊ 0. 86＊＊ 0. 82＊＊ 0. 95＊＊ 0. 97＊＊ 0. 96＊＊

＊＊在 0. 01 水平( 双侧) 显著; * 在 0. 05 水平( 双侧) 显著。
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表 3 不同 Hg 添加浓度下水稻不同组织中 Hg 浓度分布( μg·kg－1 )
Table 3 Hg concentrations in different tissues of rice under different Hg addition concentrations
生长时期 Hg 添加浓度

( mg·kg－1 )
根 茎 叶 穗 籽粒

拔节期 0 145±9 d 35. 0±6 d 54. 0±9 d
3 204±7 d 57. 0±16 c 113±10 c
6 397±4 c 64. 0±13 bc 134±5 c
14 705±7 b 80. 0±11 ab 177±6 b
24 1150±202 a 86. 0±3 a 223±41 a

抽穗期 0 101±10 d 19. 0±4 c 64. 0±9 d 14. 0±4 d
3 204±13 d 59. 0±14 b 148±23 c 56. 0±4 c
6 583±13 c 70. 0±15 b 206±20 b 70. 0±7 bc
14 1150±191 b 85. 0±18 b 222±32 b 82. 0±8 b
24 1640±299 a 162±42 a 281±28 a 136±32 a

黄熟期 0 131±14 d 25. 0±5 d 70. 0±10 c 5±2 a
3 291±49 d 57. 0±10 c 178±11 b 8±1 b
6 784±97 c 72. 0±17 bc 186±13 b 11±1 c
14 958±157 b 83±14 b 202±7 ab 16±2 d
24 1650±284 a 114±17 a 229±49 a 21±2 e

2. 4 水稻不同时期对 Hg 的累积特征

随着土壤汞浓度梯度的升高，水稻不同部位汞

的富集系数均呈现降低的趋势，说明 Hg 通过根系

转运到水稻地上部分的能力是有限的，在低浓度时

运转的量小，但占土壤中的比例较大，所以富集系数

高，对照组根部的富集系数在拔节期、抽穗期、黄熟

期分别是 0. 36、0. 38 和 0. 39，而在高浓度时，由于

运转能力有限，从处理组 1( 3 mg·kg－1 ) 到处理组 4
( 24 mg·kg－1 ) 的处理水稻根部的富集系数都只保

持在 0. 1 左右( 图 2) 。
从图 2a 可以看出，不同处理根部 Hg 的富集系

数呈现上升的趋势，即黄熟期!抽穗期!拔节期。由

图 2b 看出，在水稻的茎部 Hg 的富集系数较高的时

期多出现在抽穗期，那个时期是水稻物质转运最旺

图 2 不同 Hg 添加浓度下水稻根( a)、茎( b)、叶( c)、穗和籽粒( d) Hg 的富集系数
Fig． 2 Hg enrichment factor of rice root ( a) ，stems ( b) ，leaves ( c) ，spikes and grains ( d) under different Hg addition
concentrations
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图 3 不同 Hg 添加浓度下拔节期( a)、抽穗期( b)、黄熟期
( c) 水稻不同组织部位 Hg 的累积量
Fig． 3 Hg mass in tissues of rice plants collected in elonga-
ting ( a) ，heading ( b) ，ripening ( c) stages under different
Hg addition concentrations

盛的阶段，Hg 在茎中富集量也达到最高值，但到了

黄熟期茎物质转运量减小，Hg 的累积量也相应减

少。从图 2c 看出，叶片中 Hg 的富集系数在低浓度

时，即在对照组和处理组 1 时是逐渐增高的，但在高

浓度时也呈现出抽穗期最高的现象，到黄熟期叶片

中 Hg 富集系数降低，Hg 的累积量下降( 图 3) 。

3 讨 论

3. 1 土壤不同形态 Hg 对水稻吸收的影响

本试验土壤中 Hg 存在的主要形态为: 有机结

合态＞残渣态＞氧化态，溶解与可交换态和特殊吸附

态含量极少。整个生长时期，根、茎、叶( 除黄熟期

外) 、穗、籽粒含 Hg 量和总 Hg 及各形态 Hg 均呈显

著正相关，表明各形态 Hg 都促进水稻对 Hg 的吸

收。水稻的吸收和生长会使土壤物理、化学和生物

学性质发生显著变化，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( 刘霞等，2002;

陈有鍳等，2003) 。从拔节期到后两个生长时期( 各

比例达到平衡) ，土壤 Hg 形态变化表现为溶解与可

交换态和特殊吸附态没有明显变化，氧化态分别增

加了 0. 19%和 0. 24%，有机结合态增加了 9. 17%和

7. 96%，相 应 地，残 渣 态 Hg 减 少 了 9. 34% 和

8. 19%。有机结合态 Hg 在土壤 Hg 形态中占比大，

相对残渣态活性较高，因此是影响水稻 Hg 吸收和

运转的最重要的 Hg 赋存形态，水稻生长期间，虽然

较易被植物吸收的溶解与可交换态 Hg 没有明显的

变化，但有机结合态明显增加，不能被生物利用的残

渣态明显减少，而有机结合态 Hg 是以 Hg2+ 为中心

离子，以有机活性基团为配位体的结合或者与硫离

子结合的部分，在强氧化条件下可以分解释放，转化

成其他生物有效性更强的 Hg 形态，并且该形态 Hg
经根际土壤吸收后，可较好地实现稻根→营养器官

( 茎、叶) →生殖器官( 籽粒) 间的传输。同时，水稻

不同组织和各形态 Hg 之间的相关性也表明土壤中

有机结合态和残渣态 Hg 的不可忽视。
3. 2 水稻吸收累积 Hg 的可能机理

水稻整个生长时期内，植株内 Hg 的含量分布

具有明显的不均一性，根中最高，其次是叶、茎、穗，

籽粒中最低。随着土壤 Hg 处理水平的增加，水稻

根 Hg 占总 Hg 浓度的比例逐渐增加，地上部比例逐

渐减少，显示 Hg 在水稻体内的迁移能力较弱，水稻

根对 Hg 具有极强的束缚力和耐受力。根部积累大

量的 Hg 但只有极少部分运输到地上部，原因可能

是水稻根通过离子交换、质流运移和根毛表面接触

等多种方式从土壤溶液中摄取 Hg，但根系细胞对重

金属元素 Hg 的通透性较低，当 Hg 从根部向中柱迁

移时就会受到内皮层凯氏带的阻拦，导致植物吸收

的 Hg 主要累积在根部。本研究中，根 Hg 浓度与土

壤浓度有极显著的相关性，表明根 Hg 主要来自土

壤，这与已有研究相一致( Fay ＆ Gustin，2007; Meng
et al． ，2010，2012) 。已有研究表明，茎对 Hg 的积累

受大气 Hg 和土壤 Hg 浓度同时控制( Frescholtz et
al． ，2003) ，本实验在室内温室条件下进行，大气 Hg
浓度及干湿沉降较小，所以本实验茎 Hg 含量主要

受土壤浓度水平控制。Fay 和 Gustin( 2007 ) 研究表

明，植物叶子可以从大气中吸收积累 Hg，并且可以

作为大气 Hg 浓度的一种指示物，同时 Stamenkovic
和 Gustin( 2009) 和 Ericksen 等( 2003) 也认为，植物

叶中 Hg 主要来自大气而不是土壤。本实验水稻生

长旺盛的拔节期和抽穗期，水稻代谢能力强，叶片

Hg 主要受土壤 Hg 水平控制，到黄熟期，叶 Hg 含量

与土壤总 Hg 和各形态 Hg 含量无显著性相关关系，

表明水稻生长后期叶片中 Hg 可能主要来自大气

Hg，并且本实验研究与 Meng ( 2012 ) 研究的结果相

类似，在土壤 Hg 浓度水平较高，但大气 Hg 浓度较

低的情况下，茎、叶 Hg 含量远小于大气 Hg 含量很

高的 Hg 矿区。从拔节期到抽穗期，水稻各组织中

Hg 含量有明显的升高趋势，可能原因是在水稻茎叶

生长时期代谢旺盛，对 Hg 的吸收有明显的促进作

用。从抽穗期到黄熟期，各组织中 Hg 含量相对稳

定或有下降的趋势，主要因为从抽穗期开始，水稻生

物量的增加主要来自穗和籽粒，根部对重金属的代
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谢机制开始减弱，茎叶中部分 Hg 开始向水稻穗和

籽粒运输转移，而本实验籽粒的含 Hg 量只在 24 μg
·kg－1 Hg 水平处理组稍高于国家标准局建议的食

品安全值 0. 02 mg·kg－1。
3. 3 水稻对 Hg 的累积特征

Monni 等( 2000) 曾以株高为指标判断植物在重

金属污染条件下的受害程度，但这些研究对于水稻

来说过于单一，不能综合地反映植物对重金属的吸

收累积。本实验在大气气态 Hg 浓度平均值为 9. 8
ng·m－3( Fu et al． ，2010) 的环境中进行，Lindqvist 和

Rodhe( 1985) 、Wang 和 Peverly ( 1999 ) 认为，实验确

定的补偿点的浓度一般在全球背景( 1 ～ 2 ng·m－3 )

或稍高于背景大气气态 Hg 的条件下进行，研究植

物对 Hg 的吸收积累规律相符合，所以与 Hg 矿区相

比较，茎和叶的 Hg 含量和累积量随着生长期的延

长，表现的较稳定。当 Hg 浓度≤6 mg·kg－1 时，Hg
在整个水稻植株中的累积随生长期延长逐渐增加，

但当 Hg 浓度≥14 mg·kg－1 时，在抽穗期累积达到

最大，主要因为穗对 Hg 的累积量大于籽粒。Hg 在

整个水稻植株的累积量随着处理浓度水平的增加而

明显升高，主要取决于根对 Hg 的累积显著性的增

加，然而，茎和叶的累积量相对稳定。

4 结 论

试验土壤 Hg 存在的形态为: 有机结合态＞残渣

态＞＞氧化态＞＞溶解与可交换态≈特殊吸附态，后两

者形态 Hg 含量极少。在水稻生长期间，土壤 Hg 有

机结合态明显增加，残渣态明显减少，各形态之间的

转化表明土壤中有机结合态是土壤 Hg 最重要的一

种赋存形态。
外源性 Hg 在水稻不同器官的质量分布、迁移

和总量传输，是一个动态的过程，随时间发生变化，

呈现 W根＞W叶＞W茎＞W穗＞W籽粒。随着土壤 Hg 处理

水平的增加，根对 Hg 的束缚能力逐渐增强。
在较低的大气 Hg 浓度条件下，水稻各组织 Hg

的来源主要取决于土壤，但在水稻生长后期，叶片中

Hg 主要受大气 Hg 控制。
随着处理浓度水平的增加，Hg 在整个水稻植株

的累积量明显升高，主要是根对 Hg 的累积明显增

加，茎和叶的累积量相对稳定。
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