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ARTICLE INFO ABSTRACT 

Received:  29/4/2023 The analysis of content and chemical fractionations of metals in the soil 

is essential because it provides comprehensive data on the risk level of 

pollution in the soil environment. In this study, five tailing samples and 

six field soils in the Pb/Zn mine at the Hich village were collected to 

study the Sr’s content. The total content and chemical fractionations of 

Strontium were extracted using the Tessier sequential extraction 

procedure and analyzed by the ICP-MS method. Five extraction forms 

were obtained: exchange form (F1), carbonate form (F20, bound form 

Fe/Mn oxide (F3), bound form with organic matter (F4) and residual 

form (F5). The results showed that the total content of Sr in the tailing 

and field soils were 22.67 ± 9.11 mg/Kg and 7.89 ± 9.90 mg/Kg. Sr’s 

speciation content in tailing soil was in the order of: F5 > F3 > F2 > F4 

> F1, while that of field soil was F1 > F5 ~ F2 > F3 > F4. Correlation 

of pH values, total organic carbon (OC) and exchangeable fraction of 

Sr (F1_Sr) was evaluated, and the results showed that F1_Sr and OC 

both had a strong negative correlation with pH and F1_Sr with OC had 

a strong positive correlation with each other. 
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THÔNG TIN BÀI BÁO TÓM TẮT 

Ngày nhận bài:  29/4/2023 Việc phân tích hàm lượng và các phân đoạn hóa học của các kim loại 

trong đất là rất cần thiết vì sẽ góp phần cung cấp đầy đủ hơn các số liệu 

về mức độ và nguy cơ gây ô nhiễm môi trường đất. Trong nghiên cứu 

này, 5 mẫu đất bãi thải và 6 mẫu đất ruộng gần bãi thải ở khu vực mỏ 

Pb/Zn làng Hích đã được thu thập để phân tích hàm lượng Sr. Hàm 

lượng tổng số và dạng hóa học của Stronti đã được chiết theo quy trình 

chiết liên tục Tessier và định lượng bằng phương pháp ICP-MS. Năm 

dạng chiết được là dạng trao đổi (F1), dạng cacsbonat (F2), dạng liên 

kết Fe/Mn oxit (F3), dạng liên kết với chất hữu cơ (F4) và dạng cặn dư 

(F5). Kết quả phân tích cho thấy hàm lượng tổng số của Sr trong các 

mẫu đất bãi thải và đất ruộng là 22,67 ± 9,11 mg/Kg và 7,89 ± 9,90 

mg/Kg. Hàm lượng Sr trong đất bãi thải được phân bố theo thứ tự như 

sau: F5 > F3 > F2 > F4 > F1, trong khi đó với đất ruộng thì F1 > F5 ~ 

F2 > F3 > F4. Kết quả phân tích tương quan của các giá trị pH, cácbon 

hữu cơ tổng số (OC) và dạng F1 của Sr (F1_Sr) cho thấy F1_Sr và OC 

đều có mối tương quan nghịch (r < 0) khá mạnh với pH và F1_Sr với 

OC có mối tương quan thuận (r > 0) khá mạnh với nhau. 
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1. Giới thiệu 

Ô nhiễm kim loại trong đất là mối quan tâm toàn cầu do chúng có đặc trưng là khó phân hủy 

sinh học và tồn tại lâu dài của chúng trong môi trường [1], [2]. Ngoài ra, khi hàm lượng của các 

kim loại trong đất vượt ngưỡng cho phép sẽ có những tác động nghiêm trọng tới môi trường và 

sức khỏe của con người vì các nguyên tố này có xu hướng tích lũy sinh học thông qua chuỗi thức 

ăn [3], [4]. Nguyên nhân chính gây ô nhiễm kim loại trong đất thường là do tác động của con 

người thông qua sản xuất công nghiệp và khai thác mỏ [5].  

Stronti (Sr) là một nguyên tố phổ biến trong môi trường và có mặt trong hầu hết các loại đá và 

đất. Đây là nguyên tố phổ biến thứ 15 trên Trái đất, chiếm 0,034% vỏ Trái đất [6]. Sr tồn tại ở 

trong tự nhiên chủ yếu ở hai khoáng chất chính là celestit khoáng sunfat (SrSO4) và strontianit 

cacbonat (SrCO3) [6]. Stronti trong đất, khi ở hàm lượng cao có thể gây độc tính và có hại cho sự 

phát triển của cây trồng bởi vì Stronti thay thế canxi do tính chất hóa học tương tự và gây ra tình 

trạng thiếu canxi trong sinh vật [7]. Trong một nghiên cứu của Brooks [8] đã đánh giá mức độ 

độc hại của stronti đối với thực vật là 30 ppm. Nguồn phát thải chính trong môi trường dẫn đến 

sự tích tụ và phân tán Sr trong môi trường là sự lắng đọng của các muối hoặc sol khí khoáng 

(bụi) trong khí quyển [9]. Phần lớn stronti được giữ lại ở tầng trên của đất. Tốc độ di chuyển của 

Sr trong phẫu đất phụ thuộc vào các đặc tính hóa lý và khoáng vật của đất [10]. Ở tầng mặt của 

đất nông nghiệp, hàm lượng stronti trong tầng mùn thường cao. Điều này được giải thích là do 

hàm lượng mùn cao, khả năng hấp thụ cation lớn nên có sự hình thành các hợp chất kém hoạt 

động của Sr với chất hữu cơ của đất [10].  

Để đánh giá toàn diện và mức độ ô nhiễm các kim loại trong đất, bên cạnh việc phân tích hàm 

lượng tổng số của các kim loại nặng, việc phân tích dạng hóa học của chúng trong đất đóng một 

vai trò rất quan trọng [11]. Kết quả phân tích dạng sẽ góp phần hiểu rõ hơn về mức độ và nguy cơ 

gây ra ô nhiễm của các kim loại trong đất đối với hệ sinh thái. Đã có rất nhiều công trình khoa 

học nghiên cứu phân tích dạng hóa học của các kim loại để đánh giá mức độ và nguy cơ ô nhiễm 

của chúng trong đất [12]–[16]. 

Đã có nhiều công trình trong nước nghiên cứu về hàm lượng, dạng hóa học và đánh giá mức 

độ ô nhiễm của các kim loại nặng ở khu vực này bao gồm các kim loại như Pb, Zn, Cd  [17], Cu, 

Pb, Cd, Zn, Cr, As [11], Mn [18] và Ni [19]. Các nghiên cứu chỉ ra rằng các mẫu đất ở khu vực 

này có hàm lượng các kim loại nặng như Pb, Zn và Cd có hàm lượng và nguy cơ ô nhiễm rất cao. 

Tuy nhiên, chưa có công trình nào nghiên cứu về dạng của nguyên tố Sr trong đất ở khu vực này. 

Vì vậy, nghiên cứu này được thực hiện nhằm (1) Phân tích hàm lượng Sr phân bố trong 5 

dạng hóa học ở trong các mẫu đất ở khu vực mỏ Pb/Zn làng Hích, (2) đánh giá mối tương quan 

giữa các chỉ số đặc trưng của đất như pH, OC với dạng trao đổi của Sr trong các mẫu đất phân 

tích. Việc thực hiện nghiên cứu này nhằm mục đích là cung cấp thêm các số liệu về dạng hóa học 

của các kim loại trong đất ở khu vực này để có được cái nhìn tổng thể và khái quát về hàm lượng 

của các kim loại trong đất. 

2. Phương pháp nghiên cứu 

2.1. Mẫu phân tích 

Các mẫu đất phân tích được lựa chọn là 5 mẫu đất ở bãi thải của mỏ Pb/Zn làng Hích, huyện 

Đồng Hỷ, tỉnh Thái Nguyên (21°43.401′N; 105°51.276′E) và 6 mẫu đất ruộng ở gần khu vực bãi 

thải đã được lấy theo độ giảm chiều cao địa hình từ bãi thải và theo khoảng cách xa dần. Ở khu 

vực này, đập bãi thải đã từng bị vỡ và tràn nước ở bãi thải xuống các khu vực lân cận. Các vị trí 

thu thập các mẫu đất phân tích được thể hiện ở hình 1. 

2.2. Xử lý và phân tích mẫu đất nghiên cứu 

Các mẫu đất sau khi được lấy tại hiện trường, được cho vào túi nhựa và chuyển về phòng thí 

nghiệm. Các mẫu đất được sấy khô trong tủ sấy ở nhiệt độ 45
o
C trong 3 ngày và sau đó được 
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nghiền nhỏ qua sàng có kích thước 2 mm và bảo quản trong túi nhựa có khóa. Quy trình các bước 

phân tích hàm lượng của Sr trong các mẫu đất được tóm tắt ngắn gọn như sau: 0,5 gam các mẫu 

đất được xử lý bằng với 6 mL hỗn hợp nước cường thủy (theo tiêu chuẩn USEPA 3051A [20]) và 

xử lý trong lò vi sóng Mars 6. Các dung dịch thu được sau khi xử lý mẫu được định mức vào 

bình 50 mL và được dùng để phân tích hàm lượng Sr trên thiết bị ICP-MS Nexion 2000 (chế độ 

đo KED) của phòng Hóa phân tích, thuộc viện Hóa học-Viện Hàn lâm Khoa học và Công nghệ 

Việt Nam. Để phân tích các phân đoạn hóa học của Sr, các mẫu đất được chiết theo quy trình 

chiết tuần tự Tessier. Sau đó các dịch chiết được phân tích bằng phương pháp ICP-MS để xác 

định hàm lượng của Sr trong các phân đoạn hóa học. Mô tả chi tiết các bước của quy trình chiết 

tuần tự Tessier cải tiến [11], [21] được thể hiện ở Bảng 1. 

 
Hình 1. Vị trí lấy mẫu đất (R1- R6: mẫu đất ruộng, ĐB1- ĐB5: mẫu đất bãi thải) 

Bảng 1. Quy trình chiết tuần tự Tessier [11], [21] 

Kí hiệu 

dạng chiết 
Dạng hóa học Hóa chất dùng để chiết và điều kiện thực hiện chiết 

F1 Dạng có thể trao đổi CH3COONH4 1M (pH = 7), 25
o
C, lắc 1h. 

F2 Dạng cácbonat CH3COONH4 (có mặt CH3COOH ở pH = 5), ở 25
o
C, 5h  

F3 Dạng liên kết với 

 Fe-Mn oxihydroxide 

NH2OH.HCl 0,04M/HOAc 25% (V/V) 

Chiết ở 95
o
C, lắc 5h 

F4 Dạng liên kết với chất 

hữu cơ 

CH3COONH4 3,2M/ HNO3 20%; 25
 o
C, 30 phút 

F5 Dạng cặn dư HNO3: HCl (1:3 V/V), 25
o
C, lắc 30 phút 

2.3. Đánh giá độ thu hồi Sr trong mẫu chuẩn MESS-4 

Việc đánh giá quy trình xử lý mẫu và phương pháp phân tích là rất quan trọng để đánh giá độ 

chính xác và tin cậy của kết quả phân tích. Trong nghiên cứu này, mẫu chuẩn trầm tích MESS-4 

đã được sử dụng để phân tích hàm lượng Sr. Các thí nghiệm xử lý mẫu và phân tích Sr trên thiết 

bị ICP-MS được tiến hành lặp lại 3 lần (chế độ đo KED, đồng vị Sr
88

). Độ thu hồi của Sr trong 

mẫu chuẩn MESS-4 sau 3 lần thí nghiệm là 95,3%. Giá trị này nằm trong phạm vi giới hạn cho 

phép theo tiêu chuẩn của AOAC là 80-110% [22]. Như vậy, các kết quả cho thấy quy trình phân 

tích Sr trong các mẫu đất, trầm tích bằng thiết bị ICP-MS có độ chính xác và tin cậy cao. 

2.4. pH của đất 

Giá trị pH của các mẫu đất được tiến hành đo như sau: lấy 10 gam (< 2 mm) đất cho vào cốc 50 

ml. Sau đó cho vào cốc 20 ml dung dịch KCl 0,1 M, khuấy đều bằng đũa thủy tinh trong 30 phút, 

rồi để yên 1h. Máy đo pH được hiệu chỉnh bằng dung dịch chuẩn (4,01 và 7,00) và sau đó tiến hành 

các dung dịch cần phân tích. Các kết quả đo được lặp lại 3 lần rồi ghi kết quả trung bình. 
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2.5. Cácbon hữu cơ tổng số của đất 

Hàm lượng cácbon tổng số trong các mẫu đất được phân tích trên thiết bị Multi N/C 3100 của 

Analitikjena của Đức, tại phòng thí nghiệm khoa Môi trường, trường Đại học Khoa học - Đại học 

Thái Nguyên, tỉnh Thái Nguyên. 

2.6. Tương quan của các yếu tố 

Tương quan spearman là một công cụ hiệu quả và thường được sử dụng để đánh giá mối liên 

hệ và tương quan của các yếu tố như hàm lượng kim loại trong đất và các thông số của đất như 

pH và OC [11], [23], [24]. 

3. Kết quả và thảo luận 

3.1. Hàm lượng tổng số của Strontri trong đất 

Hàm lượng tổng số Sr của 5 mẫu đất bãi thải và 6 mẫu đất ruộng đã được xác định bằng 

phương pháp ICP-MS. Hàm lượng Sr trong 5 mẫu bãi thải dao động trong khoảng từ 11,61 đến 

23,37 mg/Kg. Sự khác biệt về hàm lượng Sr trong các mẫu đất bãi thải có thể được giải thích là 

do sự khác nhau về vị trí lấy mẫu đất. Mặc dù ở cùng khu vực bãi thải, tuy nhiên có những vị trí 

lấy mẫu ở vị trí cao hơn (BT3), có những mẫu lấy ở vị trí trũng hơn (BT2), ở những vị trí trũng 

hơn thì nước thải và bùn đọng lại nhiều hơn, nên có thể dẫn đến sự tích tụ của các kim loại ở các 

vị trí đó nhiều hơn. Điều này có thể giải thích cho hàm lượng Sr của BT2 (36,53 mg/Kg) cao hơn 

BT3 (21,61 mg/Kg). 

Kết quả phân tích hàm lượng tổng số trung bình của Sr trong các mẫu đất bãi thải và đất ruộng 

được so sánh với nhau ở hình 2. Kết quả cho thấy, hàm lượng Sr trong các mẫu đất bãi thải và đất 

ruộng lần lượt là 22,67 ± 9,11 mg/Kg và 7,89 ± 9,90 mg/Kg. Như vậy, hàm lượng của Sr trong 

các mẫu đất bãi thải cao hơn khoảng gần 3 lần so với các mẫu đất ruộng. Nguyên nhân của hàm 

lượng Sr trong các mẫu đất bãi thải cao hơn so với trong các mẫu đất ruộng là do sự khác biệt về 

tính chất lý hóa của các mẫu đất. Trong các mẫu đất bãi thải, Sr tồn tại và xuất hiện chủ yếu ở 

dạng muối bền khó tan trong các mẫu đất quặng [10] và tồn tại chủ yếu ở dạng cặn dư.   
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Hình 2. So sánh hàm lượng tổng số của Sr trong các mẫu đất bãi thải (ĐB) và đất ruộng (R) 

Hàm lượng trung bình của Sr trong các mẫu đất này đã được so sánh với các nghiên cứu trước 

đây ở trong bảng 2. Kết quả so sánh ở bảng 2 cho thấy, nhìn chung kết quả phân tích hàm lượng 

Sr trong các mẫu đất ở trong nghiên cứu này đều thấp hơn so với kết quả phân tích Sr trong các 

mẫu đất nông nghiệp và đất mỏ ở các nước Tây Ban Nha [25], Kazakhstan [26], Nigeria [27] và 

Ấn Độ [28]. Các mẫu đất ở trong nghiên cứu này, ở Ấn Độ và ở Kazakhstan đều thấp hơn hàm 
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lượng trung bình của Sr trong vỏ trái đất (300 mg/Kg) [29]. Trong khi đó, với các mẫu đất ở Tây 

Ban Nha và Nigeria, hàm lượng Sr trong các mẫu đất có thể cao hơn hoặc thấp hơn hàm lượng 

trung bình trong vỏ trái đất. Sự khác biệt về hàm lượng Sr trong các mẫu đất có thể được giải 

thích là do sự khác nhau về đặc điểm địa lý của các mẫu đất ở từng vùng. Do có vị trí địa lý khác 

nhau nên các mẫu đất nghiên cứu có tính chất lý hóa khác nhau và do đó là hàm lượng các 

nguyên tố kim loại trong các mẫu đất ở các khu vực khác nhau sẽ khác nhau. Ngoài ra, lịch sử 

khai thác và các hoạt động của con người ở khu vực khác nhau cũng dẫn đến hàm lượng các 

nguyên tố cũng khác nhau. Có khu vực mỏ đang còn hoạt động khai thác, có khu mỏ thì đã dừng 

khai thác. Điều này cũng góp phần ảnh hưởng sự khác nhau của các kết quả nghiên cứu. 

Bảng 2. So sánh kết quả phân tích hàm lượng tổng số của Sr trong nghiên cứu này  

với các nghiên cứu trên thế giới 

STT Khu vực nghiên cứu 
Hàm lượng Sr tổng số 

(g/Kg) 

Phương pháp 

phân tích 

Tài liệu  

tham khảo 

1 Nghiên cứu này 
11,61 ÷ 36,53 (đất ruộng)  

7,12 ÷ 9,94 (đất bải thải) 
ICP-MS  

2 Castilla-La Mancha, Tây Ban Nha 241,9 ÷ 493,4 XRF [25] 

3 
Thành phố Tekeli, Almaty khu vực, 

Kazakhstan 
81,3 ÷ 170,2 ICP-MS [26] 

4 Iludini-Oro, Tây Nam Nigeria 18,1÷ 570,2 ICP-MS [27] 

5 Mỏ Pb/Zn ở Rajasthan, Ấn Độ 15 ÷ 120 ICP-AES [28] 

6 Hàm lượng Sr trong vỏ trái đất 300  [29] 

ICP-MS: Quang phổ khối plasma; XRF: Quang phổ huỳnh quang tia X; ICP-AES: Quang phổ phát xạ 

nguyên tử. 

3.2. Hàm lượng của Sr trong các dạng hóa học ở trong các mẫu đất nghiên cứu 

Hàm lượng của Sr trong 5 phân đoạn hóa học đã được phân tích dựa trên quy trình chiết liên 

tục Tessier. Các kết quả thu được thể hiện ở bảng 2 và hình 3.  

Bảng 3. Hàm lượng của Sr trong các dạng hóa học trong các mẫu đất nghiên cứu phân tích bằng ICP-MS 

Loại 

đất 
Mẫu 

Dạng F1 Dạng F2 Dạng F3 Dạng F4 Dạng F5 Tổng 

mg/Kg 

Đất bãi 

thải 

(ĐB) 

ĐB1 0,134 ± 0,010 1,317  ± 0,026 3,210  ± 0,211 0,707  ± 0,018 13,154  ± 0,832 18,52 

ĐB2 0,266 ± 0,008 3,919  ± 0,002 6,173  ± 0,201 0,601  ± 0,044 25,572  ± 0,822 36,53 

ĐB3 0,090  ±  0,013 0,798  ± 0,081 3,022  ± 0,417 0,265  ± 0,034 7,435 ± 0,912 11,61 

ĐB4 0,098 ± 0,009 4,025  ± 0,087 3,037  ± 0,037 0,232  ± 0,027 15,949  ± 0,755 23,34 

ĐB5 0,048 ± 0,002 1,346  ± 0,090 2,740  ± 0,066 0,291  ± 0,005 18,949  ± 0,347 23,37 

Đất 

ruộng 

(R) 

R1 2,862  ± 0,018 1,770  ± 0,057 0,689  ± 0,070 0,336  ± 0,012 1,471  ± 0,075 7,13 

R2 1,767  ± 0,089 2,487  ± 0,026 1,292 ± 0,093 0,258  ± 0,009 1,683 ± 0,061 7,49 

R3 2,644  ±  0,150 2,493  ± 0,067 1,929  ± 0,048 0,374  ± 0,064 2,504 ± 0,267 9,94 

R4 2,255  ± 0,002 1,469  ± 0,059 0,444  ± 0,014 0,399  ± 0,036 2,552 ± 0,160 7,12 

R5 3,601  ± 0,001 1,349  ± 0,044 0,744  ± 0,076 0,375  ± 0,014 1,763  ± 0,089 7,83 

R6 3,673  ± 0,001 1,438  ± 0,011 1,123  ± 0,068 0,246  ± 0,009 1,399  ± 0,051 7,88 

ĐB1-ĐB5: mẫu đất bãi thải; R1-R6: mẫu đất ruộng gần bãi thải 

Kết quả ở hình 3 cho thấy, trong các mẫu đất bãi thải (ĐB1- ĐB5), Sr phân bố ở các dạng theo 

thứ tự F5 > F3 > F2 > F4 > F1, trong khi đó, Sr phân bố trong các mẫu đất ruộng theo thứ tự F1 > 

F5 ~ F2 > F3 > F4. Như vậy, mặc dù hàm lượng của Sr trong các mẫu đất bãi thải trung bình cao 

gấp gần 3 lần so với các mẫu đất ruộng, tuy nhiên, Sr phân bố chủ yếu ở dạng cặn dư (F5) rất bền 

vững trong điều kiện tự nhiên (khoảng từ 64% - 81%), và phân bố rất ít ở dạng trao đổi (F1), 

dạng rất linh động và có nguy cơ gây ô nhiễm cao với môi trường sinh thái. Vì vậy, nguy cơ gây 

ô nhiễm với môi trường xung quanh của Sr trong các mẫu đất này là không đáng kể. Trong khi 
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đó các mẫu đất nông nghiệp đều có hàm lượng Sr phân bố nhiều ở dạng linh động F1, nhiều hơn 

ở dạng cặn dư F5 và dạng cacbonat F2. Điều này có thể được giải thích là do quá trình canh tác 

nông nghiệp của người dân, như sử dụng phân bón, phân chuồng, mùn để bón cho ruộng. Đây là 

những loại phân bón có nhiều chất hữu cơ như humus, chúng làm tăng khả năng hấp thụ các 

cation lớn [10]. Ngoài ra, Sr cũng có thể có trong thực vật và chất thải động vật nên được giải 

phóng trong quá trình phân hủy thực vật và ủ phân chuồng. Vì vậy, khi bón các chất này trong 

đất ruộng, có khả năng đã làm tăng lượng Sr ở dạng linh động trong đất, làm cho hàm lượng của 

Sr ở dạng F1 trong các mẫu đất nông nghiệp (R) cao hơn so với các mẫu đất bãi thải (ĐB). Ngoài 

ra, các mẫu đất ruộng và bãi thải đều có hàm lượng Sr phân bố khá cao ở dạng cácbonat (F2). 

Điều này được giải thích là do Sr tồn tại ở trong tự nhiên dưới dạng quặng cácbonat [6]. 
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Hình 3. Phần trăm các phân đoạn hóa học của Sr trong các mẫu đất 

3.3. Mối tương quan giữa pH, OC và dạng trao đổi của Sr trong đất 

Bảng 4. Các giá trị pH, OC và dạng trao đổi của Sr (F1_Sr) trong các mẫu đất phân tích 

STT OC pH F1_Sr 

ĐB1 0,3 7,38 0,134 

ĐB2 0,7 6,84 0,266 

ĐB3 0,78 6,62 0,090 

ĐB4 0,48 7,48 0,098 

ĐB5 0,62 7,36 0,048 

R1 0,62 6,46 2,862 

R2 0,72 7,33 1,767 

R3 1,41 6,94 2,644 

R4 1,46 6,73 2,255 

R5 1,06 6,72 3,601 

R6 1,11 6,61 3,673 
 

Các chỉ số pH và OC là các thông số quan trọng của đất và dạng trao đổi F1 là dạng dễ lan 

truyền ô nhiễm trong hệ sinh thái nhất. Vì vậy, trong nghiên cứu này, mối liên hệ tương quan 

giữa các yếu tố trên đã được thực hiện để tìm hiểu mối liên hệ giữa các yếu tố này. Kết quả phân 

tích các giá trị pH, OC và dạng trao đổi của Sr (F1-Sr) trong các mẫu đất được thể hiện ở bảng 4 
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và mối tương quan của các yếu tố này được biểu diễn ở hình 4. Các giá trị pH của các mẫu đất 

nằm trong khoảng từ 6,61-7,33 đối với đất ruộng và từ 6,62 -7,48 đối với các mẫu đất bãi thải. 

Như vậy, các mẫu đất đều có giá trị pH ở mức axit yếu hoặc bazơ yếu. Bên cạnh đó, giá trị OC 

của các mẫu đất bãi thải là từ 0,3-0,78%, trong khi đó các mẫu đất ruộng có giá trị OC cao hơn so 

với các mẫu đất bãi thải, nằm trong khoảng từ 0,62- 1,46%. 

Từ các kết quả ở hình 4 cho thấy, F1_Sr có mối tương quan nghịch tương đối mạnh với pH 

của đất (r = -0,60), điều đó có nghĩa là khi pH tăng thì hàm lượng dạng trao đổi của Sr giảm. 

Điều này có thể được giải thích là do khi pH tăng, tức là nồng độ -OH trong dung dịch đất tăng, 

sẽ kết tủa với ion Sr
2+

 chuyển thành Sr(OH)2 ít tan. Vì vậy, dạng linh động của Sr là F1-Sr sẽ 

giảm khi pH tăng. Ngược với pH, F1_Sr có mối tương quan thuận khá mạnh với cácbon hữu cơ 

(OC) (r = + 0,66). Điều này có nghĩa là khi giá trị OC tăng cùng với sự tăng lên của F1_Sr. Điều 

này có thể được giải thích là khi lượng mùn trong đất tăng, trong đó có humus, tức là hàm lượng 

OC tăng. Hàm lượng chất mùn tăng làm tăng khả năng hấp phụ Sr trong đất [10], do đó khi OC 

tăng sẽ dẫn đến tăng Sr có trong đất. Khi xét đến mối tương quan của OC và pH, hai yếu tố này 

có mối tương quan nghịch tương đối mạnh (r = -0,51). Điều này có nghĩa là khi hàm lượng OC 

tăng thì pH của đất có sự giảm nhẹ. Điều này có thể được giải thích là do các nhóm chức có tính 

axit của các nhóm chức hữu cơ tăng làm giảm một phần pH của dung dịch đất. 
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Hình 4. Mối tương quan giữa các giá trị pH, OC và dạng trao đổi của Sr (F1_Sr) 

4. Kết luận 

Hàm lượng trung bình của Sr trong các mẫu đất bãi thải là từ 11,61÷ 36,53 mg/Kg, trong khi 

đó các mẫu đất ruộng có hàm lượng Sr nằm trong khoảng 7,12 ÷ 9,94 mg/Kg. Như vậy, hàm 

lượng Sr trong các mẫu đất bãi thải cao hơn khoảng gần 3 lần so với các mẫu đất ruộng. Nghiên 

cứu đã tiến hành phân tích hàm lượng của Sr trong các phân đoạn hóa học trong đất theo quy 

trình chiết liên tục Tessier và định lượng trên thiết bị ICP-MS. Kết quả phân tích các phân đoạn 

hóa học chỉ ra rằng, trong các mẫu đất nghiên cứu ở khu vực mỏ Pb/Zn làng Hích, hàm lượng của 

Sr ở các dạng trong các mẫu đất bãi thải (ĐB) phân bố theo thứ tự như sau: F5 > F3 > F2 > F4 > 

F1, trong khi đó Sr phân bố trong các mẫu đất ruộng theo thứ tự F1 > F5 ~ F2 > F3 > F4. Kết quả 

đánh giá mối tương quan giữa pH, OC và dạng trao đổi của Sr trong các mẫu đất phân tích cho 

thấy, F1-Sr và OC đều có mối tương quan nghịch khá mạnh với pH, trong khi đó F1_Sr và OC 

trong các mẫu đất lại có mối tương quan thuận khá mạnh. 
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