
摘 要：通过向重金属复合污染土壤分别施加 5%和 20%（钝化剂与土壤质量比）磷矿粉、木炭、坡缕石、钢渣 4种钝化剂，测定了土
壤 pH值、重金属（Pb、Cd、Cu、Zn、As）生物有效态（单级提取）和各赋存形态（分级提取）的变化，评价了钝化剂对土壤重金属的钝化
效果，采用 X射线衍射法（XRD）和比表面-孔径分布仪测定了钝化剂的物相组成、比表面积和孔径特征，并探讨了钝化剂的修复机
制。土壤重金属生物有效态单级提取结果表明，在 20%处理下，坡缕石、钢渣、磷矿粉能显著降低土壤中 5种重金属生物有效态含
量，其中坡缕石降低 Pb、Cd、Cu、As的最高比例可分别达 54.3%、48.8%、50.0%、35.0%，钢渣降低 Zn则高达 43.7%。土壤重金属各赋
存形态的分级提取结果表明，20%坡缕石能使植物易吸收的土壤可交换态 Pb显著减少，而使难吸收的残渣态 Pb显著增加；20%坡
缕石、钢渣或磷矿粉能显著降低土壤中可交换态 Cd含量；20%钢渣或 20%磷矿粉处理后可交换态和碳酸盐结合态 Zn含量明显减
少，坡缕石处理使残渣态 Zn显著增加；钢渣或 20%磷矿粉能显著增加残渣态 Cu含量；添加 20%磷矿粉后生物难吸收的钙型砷含
量显著增加。4种钝化剂对重金属的钝化机制各有不同，木炭和坡缕石具有较大的比表面积和孔容，对重金属的钝化以吸附和表面
络合为主；钢渣和磷矿粉具有较高的 pH值，其对重金属的修复机制以化学沉淀为主。
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不同钝化剂对重金属复合污染土壤的修复效应研究
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Remediation of Multiple Heavy Metal Polluted Soil Using Different Immobilizing Agents
YIN Fei, WANG Hai-juan, LI Yan-yan, LI Qin-chun, HE Shu-juan, WANG Hong-bin*

（Faculty of Environmental Science and Engineering，Kunming University of Science and Technology, Kunming 650500, China）
Abstract：Four immobilizing agents, namely phosphate rock, charcoal, palygorskite and steel slag, were separately added to a soil polluted
combinedly by five heavy metals to evaluate their effectiveness of immobilizing heavy metals. Soil pH and bioavailable fraction（single ex原
traction）and chemical fractionations（sequential extraction）of heavy metals were measured. The phase composition, specific surface area
and pore characteristics of four immobilizing agents were also analyzed by X-ray diffraction（XRD）and specific surface area-pore size dis原
tribution analyzer. Results showed that bioavailable fraction of five metals decreased significantly after additions of palygorskite, steel slag or
phosphate rock at a ratio of 20%. The treatment with palygorskite resulted in the greatest reduction of bioavailable Pb, Cd, Cu and As, which
was 54.3%, 48.8%, 50.0% and 35.0%, respectively. Applying steel slag also decreased bioavailable Zn by 43.7%. Exchangeable Pb de原
creased, while residual Pb increased significantly by addition of 20% palygorskite. Exchangeable Cd was decreased by applying 20% paly原
gorskite, steel slag or phosphate rock. Exchangeable Zn was also decreased by additions of 20% steel slag or 20% phosphate rock. Carbon原
ate-bound Zn（a fraction easily taken up by plants）was decreased by 20% phosphate rock or 20% steel slag additions. Residual Zn signifi原
cantly increased by application of palygorskite. Similar result was also observed in residual Cu when steel slag（5% and 20%）or 20% phos原
phate rock were added. The Ca-As fractions, an inert fraction for plant uptake, increased significantly with applying 20% phosphate rock.
The main immobilizing mechanism of charcoal and palygorskite was adsorption and surface complexation due to their large specific surface
areas and pore volumes, while chemical precipitation was dominant immobilizing mechanism for steel slag and phosphate rock because of
their high pH values.
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随着城市化和工业化的快速发展，采矿、冶炼等

工矿企业排放的“三废”，煤和石油等矿物燃料的燃烧

以及农药化肥的过量施用，重金属通过各种途径进入

土壤[1]。由于重金属不能被微生物降解，很难消除，其
在土壤中积累到一定程度就会对土壤-植物系统产生
毒害，导致土壤质量退化、农作物产量和品质降低，恶

化水文环境，并随着食物链呈现逐级放大的现象，进

而危及人体健康[2-3]。
当前，国内外常用的土壤重金属治理方法主要有

物理、化学和生物法 [4]，并且针对土壤重金属污染治
理，思路已由将重金属完全去除转变为实行基于风险

控制的策略。采用化学钝化修复技术，通过向重金属

污染土壤中添加钝化剂使重金属在土壤中的各赋存

形态发生变化，主要目的是将重金属由生物有效性高

的可交换态和碳酸盐结合态向生物有效性低的有机

结合态和残渣态转化[5]，降低其生物有效性，是治理重
金属污染土壤的有效途径之一，并且该技术具有处理

时间短、经济廉价、适用范围广等优点[6]。
常用的化学钝化剂主要类型有无机类、有机类、

微生物类及新型复合材料。无机类钝化剂主要包括粘

土矿物（海泡石、沸石、膨润土、高岭土等）、工业副产

品（粉煤灰、飞灰、石灰、赤泥、硅粉、石膏等）、磷酸盐

类和金属氧化物（过磷酸钙、磷矿粉、钙镁磷肥、羟基

磷灰石、磷酸盐、氧化镁等）及其他一些工农业废弃物

（泥炭、矿渣、水泥等）；有机类钝化剂主要包括动物粪

便、秸秆、生物炭、黑炭、城市生活污泥等；微生物钝化

剂主要包括菌根、还原菌等；新型复合材料主要有改

性物质材料、无机有机物质复合搭配材料、纳米材料

等[7-9]。由于土壤固有基质的复杂性，以及重金属污染土
壤中大多以多种重金属共存形成复合污染，在重金属

之间、重金属与土壤界面之间存在复杂的相互作用。因

此针对不同类型土壤中的重金属选择不同钝化剂进

行修复时其钝化效果也不尽相同。然而，目前大多数研

究只针对某一种重金属进行修复[10-14]，有关同时钝化、
同步修复多种重金属复合污染土壤的报道尚少。

本文以云南个旧多金属矿区复合污染土壤作为

研究对象，以固废资源再利用、经济廉价的原则，选取

目前在化学钝化修复技术中较为关注的一些工业副

产品、农业生产的废料残渣和粘土矿物材料（钢渣、木

炭、磷矿粉和坡缕石）作为钝化剂，研究其对 5种重金
属（Pb、Cd、Cu、Zn和 As）的生物有效态含量变化及重
金属各分级形态之间的转化，初步分析其钝化作用机

制，以期为多金属复合污染土壤的钝化修复提供科学

依据。

1 材料与方法

1.1 供试材料
供试土壤采自云南省个旧市大屯镇甲介山矿区

尾矿库复垦区域 0耀20 cm土层土壤，于室内去除岩石
及生物残体，经自然风干后用四分法弃取，过 100目
筛备用。供试土壤的基本理化性质各指标平均值为：

pH值 6.72，有机质含量 16.4 g·kg-1，全氮、速效磷、速
效钾含量分别为 1.4、6.2、30.9 g·kg-1，土壤铜、锌、铅、
镉、砷含量分别为 383.3、1538.7、4519.3、9.3、907.5
mg·kg-1。根据国家《土壤环境质量标准》（GB 15618—
1995），研究区域土壤重金属中 Pb、Zn、Cu、Cd、As含
量分别超出 GB 15618—1995二级标准 15.1、6.2、3.8、
31.1、30.3倍。本研究选择钝化剂为木炭、磷矿粉、坡
缕石和钢渣。其中木炭购自云南省昆明市呈贡区吴家

营农贸市场；磷矿粉、坡缕石、钢渣购自昆明佰锐斯科

技有限公司。

1.2 实验方法
供试土壤采回后，经自然风干，剔除杂物，捣碎研

磨后过 100目尼龙筛，混匀保存待用。准确称取 1 kg
土壤置于花盆中（内径 10 cm，高 15 cm），分别添加木
炭、磷矿粉、坡缕石和钢渣 4种钝化剂，并与土壤充分
混匀。每种钝化剂（按照与土壤质量比取 0、5%和
20%）设置 0、50、200 g·kg-1 3个浓度，每个处理重复 3
次，并以不加钝化剂处理土壤为对照。加入钝化剂后，

每个花盆定期加入一定量的去离子水混匀，于室内自

然通风处进行熟化培养，90 d后进行分析测定。整个
实验过程用去离子水使土壤湿度保持在田间持水量

的 60豫左右。
1.3 测定方法
土壤样品用 4颐1（V /V）王水-HClO4 消化后，用原

子吸收光谱仪（美国 Varian，AA240FS）测定 Pb、Zn、
Cu、Cd含量，As含量测定采用氢化物发生-原子荧光
光谱法（北京锐利仪器有限公司，AFS，AF-6102D）。
土壤 pH值测定采用电位法（土液比为 1颐2.5），有机质
测定采用重铬酸钾容量-稀释热法，全氮测定采用半
微量凯氏定氮法，全磷采用 HClO4-H2SO4 法，速效磷
测定采用 0.5 mol·L-1 NaHCO3提取法，土壤 Zn、Pb、Cd
和 Cu生物有效态的单级提取采用二乙三胺五醋酸-
三乙醇胺（DTPA-TEA）法。具体操作方法参照中国科
学院南京土壤研究所《土壤理化分析》[15]及鲍士旦《土
壤农化分析》（第三版）[16]。土壤砷生物有效态提取采
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表 1 钝化剂添加后土壤重金属生物有效态含量（单级提取）
Table 1 Concentrations of bioavailable heavy metals in soils after additions of immobilizing agents（single extraction）
处理 Treatment 土壤重金属生物有效态含量 Concentrations of bioavailable heavy metals in soil/mg·kg-1

Pb Cd Cu Zn As
磷矿粉 5% 363.67依18.35b 3.16依0.038b 39.67依7.01ab 74.00依7.21abc 66.30依6.14abc

Phosphate rock 20% 240.50依8.89c 2.44依0.02e 29.83依0.58cde 63.33依7.08cde 53.83依2.52bcd
木炭 5% 407.83依25.32ab 2.86依0.13c 36.17依3.79abc 82.33依0.57ab 69.22依1.72ab

Charcoal 20% 399.67依7.97ab 2.64依0.063d 33.00依1.80bcd 64.67依4.73cd 60.64依0.22abcd
坡缕石 5% 307.50依16.93bc 2.82依0.039cd 31.33依2.93bcd 67.17依8.73bc 61.35依1.41abcd

Palygorskite 20% 225.67依21.01c 2.09依0.01f 21.83依0.58e 49.33依4.19de 49.41依9.30d
钢渣 5% 362.17依27.44b 2.96依0.03c 31.83依1.26bcd 63.50依5.29cde 58.98依2.81bcd

Steel slag 20% 301.50依14.91bc 2.37依0.104e 24.50依3.61de 47.50依7.50e 50.91依7.08cd
对照 control 494.17依104.27a 4.08依0.036a 43.66依2.31a 84.33依3.25a 75.98依8.48a
注：同列不同字母表示差异显著（P<0.05）。

用 0.5 mol·L-1 NaHCO3浸提法[17]。土壤Pb、Cd、Cu、Zn
分级形态按 Tessier连续提取法[18]。由于砷容易与铁
锰氧化物结合，且前人研究采用 Tessier连续提取法[18]

进行砷分级形态测定，发现铁锰氧化物结合态砷测

定结果偏低 [19-20]，因此本研究中土壤 As分级形态测
定采用魏显有等[21]介绍的方法。钝化剂的物相组成采
用 X射线衍射分析（日本，D/max-2200），钝化剂比表
面积、孔容和孔径采用比表面积-孔径分布仪（美国
Quantachrome，NOVA 2200e）通过低温 N2 吸附法测
定。

1.4 数据处理
实验数据采用 SAS 9.1.3统计分析软件进行单因

素方差分析（One-way ANOVA），并采用 Tukey 法进
行多重比较。显著性水平 P取 0.05。实验作图采用
Origin 8.0软件。
2 结果与分析

2.1 钝化剂对土壤重金属生物有效态（单级提取）含
量的影响

在 5%和 20%两个浓度水平下，供试土壤经木
炭、磷矿粉、坡缕石和钢渣 4种钝化剂处理 90 d后，
发现与未添加钝化剂的对照组相比，土壤中 Pb、Cd、
Cu、Zn、As生物有效态含量均有不同程度降低，且不
同处理水平间存在差异（表 1）。
2.1.1 对土壤 Pb生物有效态的影响

经 4种钝化剂处理 90 d后，在 5%和 20%两个
水平下，土壤中 Pb生物有效态含量与 CK相比均有
不同程度降低，且不同处理间存在差异。从钝化效果

看，以 20%坡缕石处理效果最好，Pb生物有效态含量
显著降低了 54.3%，其次为 20%磷矿粉和 20%钢渣处

理，Pb 生物有效态含量分别显著降低了 51.3%和
39.0%。其他处理中，5%坡缕石、5%钢渣和 5%磷矿粉
处理分别使 Pb生物有效态含量降低了 37.8%、26.7%
和 26.4%，且与对照相比差异显著（P约0.05）。
2.1.2 对土壤 Cd生物有效态的影响
在 5%和 20%两个水平下，经钝化剂处理后土壤

Cd生物有效态均显著降低。其中以 20%坡缕石处理
效果最好，与对照相比 Cd生物有效态含量降低了
48.8%；其次是 20%钢渣、20%磷矿粉和 20%木炭处
理，Cd生物有效态含量分别降低了 41.9%、40.2%和
35.3%。此外，在 5%的水平处理下，坡缕石、木炭、钢
渣和磷矿粉处理效果与对照相比，Cd生物有效态含
量依次显著降低了 30.9%、29.9%、27.5%和 22.6%。
2.1.3 对土壤 Cu生物有效态的影响
经添加 4种钝化剂处理 90 d后，从钝化效果看，

以 20%坡缕石处理对土壤 Cu生物有效态含量降低
效果最好，降低了 50%；其次是 20%钢渣处理，降低
了 43.9%，且与对照相比差异显著。此外，20%磷矿
粉、5%坡缕石、5%钢渣、20%木炭对 Cu的生物有效
态含量降低也有一定效果，降低了 24.4%~31.7%，与
对照相比差异显著。

2.1.4 对土壤 Zn生物有效态的影响
由表 1可知，在 5%和 20%两个水平下，4种钝化

剂中对 Zn钝化效果最好的是 20%钢渣处理，Zn生物
有效态含量降低了 43.7%；其次为 20%坡缕石处理，
降低了 41.5%，与对照相比差异显著。除 5%磷矿粉和
5%木炭处理外，其余处理均能显著降低 Zn生物有效
态含量。

2.1.5 对土壤 As生物有效态的影响
各钝化剂处理后，As的生物有效态含量以 20%
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图 2 钝化剂对土壤 Pb分级形态的影响
Figure 2 Effects of immobilizing agents on lead fractions in soil

同一种重金属形态不同字母表示各处理间（包括 5%和 20%两个水平）差异显著（P<0.05）。下同
磷矿粉 木炭 钢渣 坡缕石 对照

坡缕石降低效果最好，降低了 34.9%，与对照相比差
异显著。其次为 20%钢渣、20%磷矿粉和 5%钢渣处
理，As生物有效态含量分别降低了 32.99%、29.2%和
22.4%，与对照相比差异显著。
2.2 钝化剂对土壤 pH值的影响
钝化剂添加后土壤的 pH值如图 1所示。由图 1

可知，在 5%和 20%两个浓度下，与对照相比，添加钝
化剂后，土壤 pH值均有不同程度的升高，增加范围
在 0.03~0.57个单位。从土壤 pH值的变化看，20%的
磷矿粉、钢渣和木炭添加后土壤 pH达到 6.9以上，且
与对照相比差异显著。

2.3 钝化剂对土壤重金属各赋存形态（分级提取）的
影响

2.3.1 土壤 Pb分级形态的变化
图 2为添加 5%（a）和 20%（b）两个浓度钝化剂

后土壤 Pb赋存形态的分布图。由图 2可知，不加钝化

剂时，Pb 的主要赋存形态是铁锰氧化物结合态
（41.6%），其次是碳酸盐结合态（27.9%），其余依次
为有机结合态（21.5%）、残渣态（8.1%）和可交换态
（0.9%）。添加两种不同浓度钝化剂后，土壤中 Pb的
各赋存形态发生了不同变化。对于生物易于吸收的可

交换态 Pb，以添加 20%的坡缕石处理降低效果最好，
处理后可交换态 Pb所占比例为 0，降低了 100%；在
添加 20%坡缕石、20%磷矿粉、5%坡缕石处理后，生
物难吸收的残渣态 Pb所占比例均有大幅提高，分别
提高了 151.4%~41.5%，与对照相比差异显著。
2.3.2 土壤 Cd分级形态的变化
图 3为添加 5%和 20%两个浓度钝化剂后土壤

Cd赋存形态分布图。由图 3可知，不加钝化剂时，Cd
的主要赋存形态是残渣态（33.7%），其次是铁锰氧
化物结合态（22.3%），其余依次为碳酸盐结合态
（17.2%）、可交换态（14.5%）和有机结合态（12.4%）。
添加两种浓度钝化剂后，土壤中 Cd的各形态发生了
不同变化，可交换态 Cd所占比例均有不同程度的降
低，以添加 20%钢渣降低效果最好，可交换态 Cd所
占比例降低了 56.0%；其次为 20%磷矿粉处理，降低
了 55.9%。其余 5%磷矿粉、木炭、钢渣和 20%坡缕石
处理使可交换态 Cd所占比例降低了 47.3%~40.6%，
且与对照相比差异显著。

2.3.3 土壤 Cu分级形态的变化
图 4为添加 5%和 20%两水平钝化剂后土壤 Cu

赋存形态的分布图。由图 4可知，不加钝化剂时，Cu
的主要赋存形态是碳酸盐结合态（62.4%），其次是有
机结合态（24.6%），其余依次为铁锰氧化物结合态
（8.8%）、残渣态（4.1%）和可交换态（0.2%）。添加钝化

图 1 不同钝化剂处理对土壤 pH值的影响
Figure 1 Effects of immobilizing agents on soil pH values
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图 5 钝化剂对土壤 Zn分级形态的影响
Figure 5 Effects of immobilizing agents on zinc fractions in soil
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图 3 钝化剂对土壤 Cd分级形态的影响
Figure 3 Effects of immobilizing agents on cadmium fractions in soil

剂处理后，土壤中 Cu的各形态发生了不同变化。对
于残渣态 Cu的变化，以添加 20%磷矿粉处理效果最
为明显，经处理后残渣态 Cu所占比例由原来的 4.1%
增加到 43.8%，增加了 979.4%，其次为 20%和 5%的
钢渣处理，残渣态 Cu所占比例分别增加了 717.4%和

499.4%，与对照相比差异显著。
2.3.4 土壤 Zn分级形态的变化
图 5为添加 5%和 20%钝化剂后土壤 Zn赋存形

态的分布图。由图 5可知，不加钝化剂时，Zn主要赋
存形态是碳酸盐结合态（74.0%），其次是铁锰氧化物

图 4 钝化剂对土壤 Cu分级形态的影响
Figure 4 Effects of immobilizing agents on copper fractions in soil
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结合态（10.7%），其余依次为有机结合态（9.8%）、残
渣态（5.5%）和可交换态（0.1%）。添加钝化剂后，土壤
中 Zn的各形态发生了不同变化。对于生物易吸收的
碳酸盐结合态 Zn，以添加 20%磷矿粉、20%钢渣降低
效果最好，分别降低了 34.0%和 31.2%，与对照相比
差异显著；对于生物易吸收的可交换态 Zn，以添加钢
渣（两个浓度）和 20%磷矿粉降低效果较好，可交换态
Zn所占比例显著降低了 100%~66.2%；对于生物难吸
收的残渣态 Zn，以添加 20%磷矿粉、20%钢渣、20%木
炭和坡缕石（两个浓度）处理效果较好，残渣态 Zn所
占比例提高了 403.8%~191.7%，与对照相比差异显
著。

2.3.5 土壤 As形态的变化
图 6为添加 5%和 20%两个水平钝化剂后土壤

As形态的分布图。由图 6可知，不加钝化剂时，土壤
As的主要赋存形态是残渣态（88.8%），其次是铁型砷
（4.7%）和钙型砷（4.3%），其余为松散结合态砷（2.2%），
未检出铝型砷和水溶态砷。添加钝化剂处理后，土壤

中 As的各形态发生了不同变化。添加 20%磷矿粉处
理后，生物难吸收的钙型砷所占比例由 4.3%增加到
8.0%，显著增加了 85.4%。
2.4 钝化剂对重金属钝化机制的初步分析
2.4.1 钝化剂物相组成分析
图 7为 4种钝化剂的 X射线衍射（XRD）图。由

图可知，钢渣的物相组成主要为黑电气石[CaFe3（Al，
Mg）6（BO3）3Si6O18（OH）4]、白云石 [CaMg（CO3）2]、石英
（SiO2）（图 7A），坡缕石的物相组成主要为石英
（SiO2）、堇青石（Mg2Al4Si5O18）、硅酸盐（ZrSiO4）（图
7B），磷矿粉的物相组成主要为白云石[CaMg（CO3）2]、
氟磷灰石[Ca（PO4）3F]（图 7C），木炭物相主要为含碳

的无晶型物质（图 7D）。
2.4.2 钝化剂的 pH值、比表面积和孔径特征
由表 2可知，几种钝化剂的 pH值偏碱性，其中

钢渣和磷矿粉的 pH值最高，分别为 8.80和 8.79，而
木炭和坡缕石的 pH 值相对较低，分别为 7.45 和
7.38。此外，木炭和坡缕石的比表面积较大，分别为
97.93、54.80 m2·g-1，而钢渣和磷矿粉的比表面积较
小，仅分别为 2.32、1.37 m2·g-1；孔容的变化规律与比
表面积相似，孔径则无显著差异。

3 讨论

土壤中重金属对生物的毒害和环境的影响程度，

除与土壤中重金属的总量有关外，还与其在土壤中存

在的形态有关。重金属的存在形态是决定其对环境及

周围生态系统造成影响的关键因素，并且重金属在土

壤中的形态和所占比例直接影响它们在土壤中的迁

移能力和生物有效性[22]。土壤中的重金属与钝化剂之
间发生吸附、络合及共沉淀等物理化学反应来调节和

改变重金属在土壤中的存在形态，主要是降低重金属

的生物有效性，进而降低重金属对植物和人体等生物

受体的毒性，达到修复污染土壤的目的[23]。一般地，重
金属不同形态的生物有效性差异也较大，且相互之间

关系密切，重金属形态与生物有效性之间的关系大小

一般表现为可交换态>碳酸盐结合态>铁锰氧化物结
合态>有机结合态>残渣态。而重金属的生物有效性
主要是指植物能够吸收利用的那部分，相对于重金属

的分级形态来说，可交换态、碳酸盐结合态的有效性

最高，铁锰氧化物结合态次之，有机结合态有效性较

低，而残渣态对植物而言几乎无效[5]。
本研究采用单级提取和分级提取两种方法研究

图 6 钝化剂对土壤 As分级形态的影响
Figure 6 Effects of immobilizing agents on arsenic fractions in soil

（b）20%添加水平
c
ab

aa
水溶态

a

a

a
a

ab

松散
结合态

铝型砷 残渣态

aabbabababab

100
90
80
70

10

0

ababc

bbb bbaba a a aa
钙型砷铁型砷

（a）5%添加水平

a

bc

abaaa a

bc

a a

abc

ab

abc

b

100
90
80
70

10

0
ab abaab aaaa a ab bbbb

ab

ab

水溶态 松散
结合态

铝型砷 残渣态钙型砷铁型砷

a

磷矿粉 木炭 钢渣 坡缕石 对照

殷 飞，等：不同钝化剂对重金属复合污染土壤的修复效应研究 443



农业环境科学学报 第 34卷第 3期

A.钢渣；B.坡缕石；C.磷矿粉；D.木炭
A. Steel slag；B. Palygorskite；C. Phosphate rock；D. Charcoal

图 7 几种钝化剂的 X射线衍射（XRD）分析
Figure 7 X-ray diffraction analysis of immobilizing agents

表 2 钝化剂的 pH、比表面积和孔径特征
Table 2 pH values，specific surface areas and pore characteristics of immobilizing agents

了重金属在土壤中的存在形态，前者相对粗略，Pb、
Zn、Cu、Cd和 As只有一种 DTPA或碳酸氢钠提取的
生物有效态，而后者则相对详细和具体，将 Pb、Zn、
Cu、Cd赋存形态细分为 5种，其中可交换态和碳酸盐
结合态生物有效性高，有机结合态和残渣态的生物有

效性低[5]；将土壤砷的赋存形态分为 6种，其中水溶态
砷和松散结合态砷的生物有效性高，钙型砷和残渣态

砷的生物有效性低[20]。两种方法所得结果显示钝化剂
降低不同重金属生物有效性的效果存在一定差异，对

同一种重金属生物有效性的降低在不同钝化剂处理

间也存在显著性差异（表 1），并且图 2~6重金属形态
分析结果也表明，经添加不同钝化剂处理后，各分级

形态百分含量发生了不同变化，主要表现在可交换态

降低和残渣态增加，这可能与钝化剂本身的物理化学

特性、组成及与相应的重金属之间的作用机制不同有

关。pH值是土壤中溶解-沉淀、吸附-解吸等反应的重
要影响因素[24]。土壤 pH值的升高将增加土壤表面胶
体所带负电荷量，从而增加重金属离子的电性吸附，

同时导致金属阳离子羟基态的形成，由此形态的金属

离子与土壤吸附点位的亲和力要比自由态金属离子

强[25]，尤其是土壤中的铁、锰等离子与 OH-结合形成
羟基化合物，为重金属离子提供了更多的吸附位点[26]，
并且由于竞争吸附，一种元素的存在（如 Pb、Cd 和
Cu）会降低另一种元素的固定效果（如 Zn）。相反，具
有相反电荷的污染物共存时会有协同作用，能显著提

高对污染元素的固定效果，如在 Fe（OH）3表面 Zn和

钝化剂 Immobilizing agent pH值 pH value 比表面积 Specific surface area/m2·g-1 孔容 Pore volume/cm3·g-1 孔径 Pore diameter/nm
磷矿粉 Phosphate rock 8.79 1.37 0.004 3.59
木炭 Charcoal 7.45 97.93 0.03 3.22

坡缕石 Palygorskite 7.38 54.80 0.04 3.22
钢渣 Steel slag 8.80 2.32 0.008 3.60
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As能够共同形成复合沉淀[27]。此外，土壤 pH值的升
高会导致土壤溶液中 OH-浓度的增加，使重金属以氢
氧化物的形式沉淀，同时降低了土壤溶液中 H+的浓
度，减弱了 H+的竞争作用，使得土壤中的有机质、铁
锰氧化物等与重金属结合得更为紧密，从而降低了重

金属水溶态和交换态含量。

此外，钝化剂本身的组成及物理结构也可能会影

响重金属在土壤中的存在形态。有研究证实了使用磷

矿粉[主要成分 Ca10（PO4）5 F2]可以有效降低污染土壤
中 Pb的有效性，使得 Pb由非残渣态向残渣态组分
转化，主要原理可能是通过形成羟基（氟）磷酸铅

[Pb10（PO4）6X2]，X=OH，F嗓 瑟的沉淀，从而降低铅在土
壤中的迁移和转化[28-29]。沈丽波等[30]研究表明使用磷
矿粉能够降低 Zn、Cd的重金属有效性，减少植物对
Zn、Cd的吸收。Duian等[31]的研究表明向含有重金属
Cu、Zn的猪粪肥料里添加磷矿粉，发现添加后对重金
属 Cu、Zn的存在形态有很大影响，导致 Cu、Zn的生
物可利用态降低，而生物难吸收的有机结合态和残渣

态增加。张丽洁等[32]通过向污染土壤中添加磷矿粉来
降低土壤中 Pb 和 Cd 的生物有效态含量，效果较
好。邓腾灏博等[33]使用钢渣来处理 Pb、Cd、Cu、Zn污
染土壤，添加钢渣处理后发现随着土壤 pH值及钢渣
施用量的增加，土壤重金属生物有效态含量显著下

降。冯磊[34]等对 Cu污染土壤中添加钢渣进行修复，发
现添加后可减少 Cu的可交换态含量和增加残渣态
含量，并且随着修复剂的增加，对 Cu的钝化效果越
显著。Zhang等[35]研究使用坡缕石、磷酸盐稳定固化土
壤重金属，效果显著，重金属 Pb、Cd、Cu的有效态含
量明显降低，残渣态镉含量增加，Cu、Pb、Zn可交换态
含量降低。Qiu等[36]、Gu等[37]研究也表明在污染土壤
上使用钢渣后，能降低重金属的有效态，从而减少植

物的吸收。也有学者用铁氧化物、锰氧化物及铝氧化

物来原位固定土壤中的 As，发现经过这些氧化物处
理后，土壤中可交换态的 As大幅下降，生物可利用
性降低[38]。还有学者根据钢渣本身的物理化学性质及
组成结构，利用钢渣作为可渗透反应墙介质来去除废

水中的 As，效果较好[39]。尽管以上诸多研究通过向土
壤中加入磷矿粉、钢渣、坡缕石等减少土壤重金属的

生物有效性，但只针对其中 Pb、Cd、Cu、Zn几种重金
属的单一污染或复合污染，而对于 Pb、Cd、Cu、Zn、As
5种重金属同时钝化修复的报道尚少。本研究中加入
钝化剂处理后，发现 20%的钢渣、磷矿粉、坡缕石处理
能同时显著钝化 Pb、Cd、Cu、Zn、As的生物有效态（表

1），降低其生物活性，这对于多金属复合污染土壤的
钝化修复有一定的参考价值。与已有的报道相比，本

文的创新性在于添加钝化剂同时固定复合污染土壤

中的 5种重金属，并用单级提取和分级提取两种方法
分析了钝化剂添加后每一种重金属赋存形态的变化，

比前人研究更为系统。

在钝化剂的作用机制方面，首先，加入的钝化剂

通过改变土壤 pH值，使土壤 pH值升高，直接导致或
诱导重金属形成氢氧化物沉淀，从而达到钝化目的，

这可能是一个重要的重金属钝化机制。在本研究中发

现加入的 4种钝化剂均偏碱性，可能会促使这类沉淀
反应发生。加入修复材料钢渣、坡缕石、木炭、磷矿粉

后，土壤溶液 pH值增加，土壤颗粒表面负电荷增加，
促使土壤中 Cd、Cu、Zn等元素形成氢氧化物或碳酸
盐结合态盐类沉淀[40]。此外，比表面积和孔容也是导致
钝化的一个重要因素。经 XRD（图 7）分析，坡缕石、钢
渣本身含大量的钙、镁、铁等铝硅酸盐物质，磷矿粉中

主要含氟磷酸钙和 CaMg（CO3）2，这类物质水解后，产
生 CO2-3可能会形成 CdCO3、PbCO3、ZnCO3、CuCO3及氟
磷酸铅等沉淀或共沉淀物，降低重金属的活性，使重

金属生物有效性低的残渣态增加，生物有效性高的可

交换态降低，同时铝硅酸盐中的 Si4+可被 Al3+等同晶
替代，进而与重金属阳离子等发生离子交换吸附作

用。由表 2可知，4种钝化剂具有不同的比表面积及
孔容，且以介孔为主，含少量大孔，其中按大小顺序为

木炭>坡缕石>钢渣>磷矿粉。木炭为无晶型物质，主
要为一些含碳的有机化合物，且相对具有较大的比表

面积，在重金属钝化机制方面可能主要以吸附作用和

表面络合为主。钢渣的比表面积和孔容较小，对重金

属离子的吸附作用有限，但钢渣中含有钙、硅等氧化

物及铁锰铝等氧化物，可能通过形成硅酸盐沉淀等方

式降低土壤重金属的活性[41]。因此，从本研究结果看，
钢渣对重金属的钝化机制可能主要以化学沉淀为主。

坡缕石为一种含水的层链状镁质硅酸盐粘土矿物，其

基本结构为两层硅氧四面体夹一层镁氧八面体组成

的 2颐1层型单元，具有特殊的纤维状晶体形态，内部
多孔道的粘土矿物，其层间域对重金属离子具有较好

的吸附性能[42-43]。在本研究中，坡缕石的比表面积仅次
于木炭，而孔容又是几种钝化剂中最高的，施加到土

壤后钝化重金属机制可能以直接与重金属离子发生

物理吸附为主。

本研究中，添加 20%钢渣、坡缕石或磷矿粉处理
后，供试土壤中 Pb、Cd、Cu、Zn和 As的生物有效态含
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量均显著降低，但从 As的分级形态看，只有 20%钢
渣处理使铁型砷所占比例显著下降、20%磷矿粉使钙
型砷显著增加（图 6），这说明不同方法所提取的砷形
态之间存在一定差别，还不能很好地吻合。虽然目前

重金属的分级形态比总量更能代表土壤重金属污染

生态风险的观点已被广泛接受，但不同重金属的化学

形态评价缺乏统一标准，并且每一种提取方法对重金

属是否具有普适性需要进一步深入研究。

需要指出的是，钝化剂毕竟是外源物质，如果

能达到钝化目的，添加量越少越好。但是，本研究中最

高添加量达到 20%，这主要是由于供试土壤采自尾矿
库复垦区域，“五毒”中的 Pb、Cd、As平均含量分别为
（4 519.3依351.5）、（9.3依2.7）、（907.5依60.0）mg·kg-1，已
经超出《土壤环境质量标准》（GB 15618—1995）二级
标准（为保障农业生产、维护人体健康的土壤限制值）

的 15.1、31.1倍和 30.1倍，此外，Zn和 Cu也分别超
标 6.2倍和 3.8倍。即便在如此高的重金属含量下，由
于耕地面积有限，农民仍在其上种植甘蔗。在无法完

全去除如此高的土壤重金属情况下，能否采用钝化的

方法修复多金属复合污染土壤、减轻对农作物的风

险，正是本研究的目的。由于 5%添加效果不好，因此
采用了 20%的添加浓度。Garcia等[44]研究低品位氧化
镁钝化重度重金属污染土壤中，也将最高浓度设为

20%。如果土壤重金属污染程度降低，添加浓度可以
酌情减少，从而提高化学钝化修复技术在农业生产实

践中应用的可能性。

4 结论

（1）在 20%添加浓度下，坡缕石、钢渣、磷矿粉能
显著降低土壤中 5种重金属的生物有效态含量。
（2）施用 4种钝化剂能使土壤 Pb、Cd、Cu、Zn、As

的分级形态发生不同变化。总体上看，钝化剂能使植

物易吸收的可交换态和碳酸盐结合态降低，而使难吸

收的残渣态增加。20%的磷矿粉能使残渣态 Pb、Cu、
Zn及钙型砷显著增加，使可交换态 Cd和 Zn以及碳
酸盐结合态 Zn显著下降；20%钢渣使可交换态Cd、Zn
及铁型砷显著下降，使残渣态 Cu、Zn显著增加；20%
的坡缕石使残渣态 Pb、Zn显著增加，可交换态 Pb、Cd
显著下降。

（3）4种钝化剂中，木炭和坡缕石具有较大的比表
面积和孔容，对重金属的钝化机制以吸附和表面络合

为主；钢渣和磷矿粉虽然比表面和孔容较小，但具有

较高的 pH值，对重金属的钝化机制以化学沉淀为主。
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