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摘　 要　 通过室内土壤培养实验，研究添加沸石、磷矿粉和石灰 ３ 种改良剂对污染土壤 Ｐｂ、Ｚｎ 化学形态和生

物可给性的影响． 结果表明，土壤 Ｐｂ 主要以 Ｆｅ⁃Ｍｎ 氧化物结合态为主，而 Ｚｎ 主要以残渣态为主． 改良剂对土

壤 Ｐｂ、Ｚｎ 化学形态的影响随着培养时间的不同而不同． 培养 １ 个月时，２％磷矿粉和 ２％石灰处理可分别导致

土壤醋酸（ＨＯＡＣ）提取态 Ｐｂ 含量下降 ７６． ０％和 ２５． ６％ ，３ 种改良剂处理导致土壤 ＨＯＡＣ 提取态 Ｚｎ 含量比对

照处理降低 ６． １％—１７． ０％ ． 培养 ２ 个月时，磷矿粉和石灰处理分别导致土壤 ＨＯＡＣ 提取态 Ｐｂ 含量下降

６２􀆰 ８％和 ３９． ０％ ，石灰处理导致土壤 ＨＯＡＣ 提取态 Ｚｎ 含量下降 ３４． ６％ ． ３ 种改良剂对土壤 Ｐｂ、Ｚｎ 的生物可给

性也有影响，也随着土壤重金属种类和培养时间的不同而异． 培养 １ 个月时，沸石和磷矿粉可分别导致土壤

Ｚｎ 的生物可给性降低 １５． ９％和 １４． ９％ ，但培养 ２ 个月后 ３ 种改良剂对 Ｚｎ 的生物可给性却没有影响． 研究结

果表明，在酸性 Ｐｂ、Ｚｎ 复合污染农田土壤中均可以选择这 ３ 种改良剂来进行土壤改良，减少重金属的污染

风险．
关键词　 土壤，改良剂，铅，锌，化学形态，生物可给性．

我国由于矿区尾矿坝坍塌而造成的农田污染事件频繁发生，重金属通过渗透作用进入到土壤中，并
在作物可食部位积累，这些受重金属污染的食物经食物链途径进入人体，从而对人类的生命健康造成危

害［１⁃２］ ． 因此，土壤重金属污染修复是人们亟待解决的环境问题． 土壤重金属原位化学修复是一种有效

的重金属修复技术． 土壤重金属化学钝化修复的研究始于 ２０ 世纪 ５０ 年代，人们最早用吸附剂吸附水体

中的不同重金属，随后逐渐将该技术应用于土壤重金属的吸附钝化中． 一些有效的改良剂如天然沸石、
石灰、合成分子筛等被应用于稳定土壤的重金属［３⁃４］ ． 化学钝化修复主要是通过矿物表面对重金属的吸

附、重金属与有机配体形成稳定的化合物、表面共沉淀和离子交换作用等来阻控重金属的移动和淋溶，
达到降低重金属生物有效性的目的［５］ ． 近年来，应用改良剂对土壤重金属的修复机理研究开展不

少［６⁃８］，并且筛选出了许多有效的重金属污染土壤改良剂． 然而不同改良剂对重金属的修复效果受到作

物种类、重金属元素类型、土壤性质尤其是农田实际重金属污染情况影响较大，因此针对不同的污染地

区必须开发出符合该地区特点的有效的改良剂．
生石灰可以提高土壤的 ｐＨ 值，增加土壤表面的可变负电荷，从而提高其对重金属阳离子的吸附或

者与重金属形成碳酸盐沉淀物质． 磷矿粉是一种含磷丰富的物质，已有报道它对土壤的 Ｐｂ、Ｃｕ 和 Ｚｎ 等

有一定的固定效果． 沸石为天然或人工合成的矿物，由于其具有颗粒较小、比表面积较大、矿物表面有丰

富的负电荷等特点，使其对金属离子具有较强的吸附和离子交换能力［９⁃１０］ ．
土壤重金属修复效果常用的评价方法有化学评价方法和生物评价方法． 化学评价方法有毒性浸出

法（ＴＣＬＰ）、分级提取法（ＢＣＲ）、生理提取法（ＰＢＥＴ）、生物有效性简化提取法（ＳＢＥＴ）和 Ｃａ（ＮＯ３） ２提取

法等；生物评价方法主要是通过测定植物吸收重金属总量、土壤动物对重金属的毒性回避以及土壤酶活

性来表征． 一些研究报道［１１⁃１２］ 化学评价方法 ＴＣＬＰ 和 ＢＣＲ 与生物评价方法具有较好的相关性． ＢＣＲ 法

用来提取土壤重金属的不同化学形态，可反映土壤重金属的移动性；生物可给性是指重金属在人体胃肠
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道中可溶解且可吸收的部分，反映人体对重金属的最大吸收量，它常常被用来评价土壤重金属的污染风

险，ＳＢＥＴ 法为人们提供一种简便的提取土壤重金属生物可给性的方法． 由于 ＢＣＲ 法不能模拟人体胃液

环境下重金属形态的变化，因此该方法不能真实地反映实际条件下的生物毒性． 把 ＢＣＲ 法和生物可给

性结合起来进行研究，将更能全面地、准确地评价土壤重金属的污染风险以及改良剂对重金属的修复效

果［１３⁃１５］ ． 崔岩山等［１６⁃１７］ 综述了 Ｐｂ、Ａｓ 的生物有效性研究进展并比较研究了 ＰＢＥＴ 和 ＳＢＥＴ 等方法对污

染土壤 Ｐｂ、Ａｓ 生物有效性的评价效果．
采用 ＳＢＥＴ 法来评价改良剂对重金属污染土壤修复的效果研究较少有人报道［１７⁃１８］，本文采用 ＢＣＲ

法研究添加沸石、磷矿粉和石灰等改良剂对酸性土壤 Ｐｂ、Ｚｎ 赋存形态变化的影响，同时结合 ＳＢＥＴ
法［１９］来评价土壤 Ｐｂ、Ｚｎ 的生物可给性，为重金属污染土壤的改良剂筛选和修复评价提供理论依据．

１　 材料与方法

１． １　 供试土壤和改良剂

供试土壤采自广西环江县污染农田 ０—２０ ｃｍ 表层土，土壤经自然风干，过 ２ ｍｍ 筛后备用． 土壤的

基本理化性质根据鲁如坤编写的《土壤农业化学分析方法》测定［２０］ ． 沸石（ＺＴ）和生石灰（ＬＳ）购自桂林

灵川县金山思达新型材料厂，磷矿粉（ＰＳ）购自湖南省浏阳市湘发钙镁硅肥厂．
供试土壤和改良剂的重金属全量采用王水和高氯酸混酸法消煮，具体步骤为：称 ０． ５ ｇ 过 ０． １４９ ｍｍ

的风干土，置入消煮管中，加 ８ ｍＬ 王水，室温消化过夜后，在 ９０ ℃消煮 ３０ ｍｉｎ，升温至 １２０ ℃消解 ４ ｈ，
再升温至 １４０ ℃消解 ８ ｈ，直至土壤变灰白，冷却、定容、过 ０． ４５ μｍ 水系滤膜后放入 ４ ℃冰箱保存待测．
为了进行总量分析质量控制，土壤消解过程加入国家标准物质（ＧＢＷ０７４０６），最后用电感耦合等离子体

发射光谱仪（ＩＣＰ⁃ＯＥＳ）测定溶液中的重金属含量，测定结果经计算知 Ｐｂ 和 Ｚｎ 的回收率范围为 ８０％—
１１５％ ，符合质量控制要求．

土壤有机质含量采用低温外热重铬酸钾氧化⁃比色法测定：称 ０． ２ ｇ 过 ０． １４９ ｍｍ 筛的风干土，放入

５０ ｍＬ 试管中，加 ５ ｍＬ 重铬酸钾和 ５ ｍＬ 浓硫酸，摇匀后，放入恒温箱 １００ ℃下加热 ９０ ｍｉｎ，冷却后加水

定容至 ５０ ｍＬ，摇匀放置过夜后取其上清液进行比色． ｐＨ 测定：称取 １０ ｇ 土壤，加入 ２５ ｍＬ 无 ＣＯ２蒸馏

水（土 ／水 ＝ １ ∶ ２． ５），振荡半小时后，静止分层，采用 ＤＥＬＴＡ ３２０ ｐＨ 仪测定土壤中的 ｐＨ 值． 改良剂及土

壤基本理化性质见表 １．

表 １　 供试土壤和改良剂的基本理化性质

Ｔａｂｌｅ １　 Ｐｈｙｓｉ⁃ｃｈｅｍｉｃａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ａｎｄ ａｍｅｎｄｍｅｎｔｓ ｕｓｅｄ
ｐＨａ ＯＭｂ ／ （ｇ·ｋｇ － １） Ｐｂｃ ／ （ｍｇ·ｋｇ － １） Ｚｎ ／ （ｍｇ·ｋｇ － １）

土壤 ５． ８１ ４１． ４０ ４６８． ８０ ３１９． ００

沸石 ８． ２７ ｄ ０． ４３ ４． ４８

磷矿粉 ８． ０５ ２． ７４ ５１． ００

石灰 １２． ５６ ０． ８３ ４． ９２

　 　 ａ： 采用土水比 １ ∶ ２． ５ 测定； ｂ：有机质含量； ｃ：Ｐｂ、Ｚｎ 重金属总量采用王水消解法； ｄ： “ ”表示未检测出

１． ２　 实验设计

试验共设 ４ 个处理：对照 ＣＫ（未添加改良剂），添加 ２％ （Ｗ ／ Ｗ）沸石（ＺＴ），添加 ２％ （Ｗ ／ Ｗ）磷矿粉

（ＰＳ），添加 ２％ （Ｗ ／ Ｗ）石灰（ＬＳ）． 每个处理各称取 Ｐｂ、Ｚｎ 污染土 １００ ｇ，将改良剂拌入污染土中，充分混

匀后，放入一次性培养纸杯中，然后调节水分至土壤田间持水量的 ７０％ ，在 ２５ ± ２ ℃恒温培养间内培

养，每天用称量法补充蒸发损失的水分，使其保持田间持水量的 ７０％ ． 培养 ３０ ｄ 和 ６０ ｄ 后每个处理各

取出 ３ 个重复，测定其 ｐＨ，并对土壤进行 ＢＣＲ 分级分析和生物可给性分析（ＳＢＥＴ），每个处理共设 ６ 个

重复．
１． ３　 重金属的分级提取

采用 Ｒａｕｒｅｔ 等［２１］ 改进的 ＢＣＲ 分级提取法提取污染土中 Ｐｂ、Ｚｎ 的化学形态． 经 ＢＣＲ 法顺序提取

后，每步的提取溶液及最后残渣采用电感耦合等离子发射光谱仪（ＩＣＰ⁃ＯＥＳ）测试，将 Ｐｂ、Ｚｎ 分级提取各
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形态之和与总量比计算回收率，各处理 Ｐｂ、Ｚｎ 的回收率范围为 ８０％—１１０％ ，满足质量控制要求． ＢＣＲ
分级提取具体步骤为：

（１）ＨＯＡＣ 提取态：简称 Ｂ１ 态，称 １ ｇ（过 ６０ 目）土壤，置于 １００ ｍＬ 离心管中，加 ４０ ｍＬ ０． １１ ｍｏｌ·Ｌ －１

ＣＨ３ＣＯＯＨ 溶液，室温下振荡 １６ ｈ，在 ４０００ ｒ·ｍｉｎ － １下离心 ２０ ｍｉｎ，上清液过滤后上 ＩＣＰ⁃ＯＥＳ 测定 Ｐｂ、Ｚｎ
含量． 残留物用 ２０ ｍＬ 去离子水冲洗，于 ３０００ ｒ·ｍｉｎ － １下离心 １５ ｍｉｎ，洗涤液弃去．

（２）Ｆｅ⁃Ｍｎ 氧化物结合态：简称 Ｂ２，加 ４０ ｍＬ ０． ５ ｍｏｌ·Ｌ － １ ＮＨ２ＯＨ·ＨＣｌ 于步骤 １ 残渣中，室温振荡

１６ ｈ，同步骤 １ 离心、过滤、洗涤、测定．
（３）有机结合态：简称 Ｂ３ 态，加 ８． ８ ｍｏｌ·Ｌ － １Ｈ２Ｏ２ 溶液 １０ ｍＬ 于步骤 ２ 残渣中，室温下放置 １ ｈ，间

歇振荡． 然后于（８５ ± ２） ℃水浴中加热 １ ｈ，去盖继续消解，直至管中Ｈ２Ｏ２ 剩余 １—２ ｍＬ． 再往管中加

１０ ｍＬ Ｈ２Ｏ２，（８５ ± ２） ℃水浴加热至近干． 冷却后，加 ５０ ｍＬ １． ０ ｍｏｌ·Ｌ － １ ＣＨ３ＣＯＯＮＨ４（浓硝酸调 ｐＨ 值

至 ２． ０ ± ０． １），室温振荡 １６ ｈ，分离测定．
（４）残渣态：简称 Ｂ４ 态，采用 ＨＣｌ⁃ＨＮＯ３ ⁃ＨＣｌＯ４混酸体系对步骤 ３ 剩余的残渣进行消煮，测定 Ｐｂ 和

Ｚｎ 含量．
１． ４　 ＳＢＥＴ 提取程序

ＳＢＥＴ 是研究者开展重金属污染土壤风险评价的一种 ｉｎ ｖｉｔｒｏ 实验方法，表征重金属对人体和动物

的生物可给性［１９，２２］ ． 其步骤为：取培养后的风干土壤（过 ０． ２５ ｍｍ 筛）０． ３ ｇ 放入 ５０ ｍＬ 聚四氟乙烯瓶

中，每个处理加 ０． ４ ｍｏｌ·Ｌ － １氨基乙酸溶液（用一定浓度的 ＨＣｌ 调 ｐＨ 值至 １． ５）３０ ｍＬ，于 ３７ ℃恒温水浴

振荡器中振荡 １ ｈ，用一次性注射器吸取 １０ ｍＬ 提取液并过 ０． ４５ μｍ 滤膜，测其滤液的 ｐＨ 值，如若 ｐＨ
值不在 １． ５ ± ０． ５ 范围内，属不成功实验，需要重新实验． ＩＣＰ⁃ＯＥＳ 测定滤液中的 Ｐｂ 和 Ｚｎ 含量．
１． ５　 数据统计分析

用 Ｍｉｃｒｏｓｏｆｔ Ｅｘｃｅｌ 和 ＳＰＳＳ１８ 相结合，对不同处理数据进行单因素方差分析（ＡＮＯＶＡ）和 Ｄｕｃａｎ 检验

多重比较（Ｐ ＜ ０． ０５），数据以平均值 ±标准值误差表示． 绘图采用 Ｏｒｉｇｉｎ８． ５ 完成．

２　 结果与讨论

２． １　 改良剂对土壤 ｐＨ 的影响

ｐＨ 的改变会导致土壤重金属化学形态发生变化，影响土壤对重金属的吸附及重金属的有效性． 土
壤添加沸石、磷矿粉和石灰均显著性地提高土壤的 ｐＨ 值 （Ｐ ＜ ０． ０５，表 ２）． 与对照相比，培养 １ 个月

后，２％沸石、２％磷矿粉和 ２％ 石灰可分别提高土壤 ｐＨ 值 ０． １０、１． ４２ 和 ２． ３３，培养 ２ 个月分别提高

０􀆰 ０６、１． ６２ 和 ２． ４３，其中添加石灰处理 ｐＨ 提高最大，磷矿粉次之，沸石提高最小． 沸石、磷矿粉和石灰处

理之间存在着显著性的差异，这与石灰对土壤 ｐＨ 影响较大，沸石对土壤 ｐＨ 影响较小的报道相一

致［２３］ ． 在南方酸性的重金属污染土壤中 ｐＨ 值的提高对农作物的生长发育非常有利．

表 ２　 改良剂添加对土壤 ｐＨ 的影响

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ａｍｅｎｄｍｅｎｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ｐＨ ｖａｌｕｅ ｏｆ ｓｏｉｌ
处理 １ 个月 ２ 个月

ＣＫ ５． ８６ ± ０． ０１ ａ ５． ８１ ± ０． ０３ ａ

ＺＴ ５． ９６ ± ０． ０１ ｂ ５． ８７ ± ０． ０２ ｂ

ＰＳ ７． ２８ ± ０． ０２ ｃ ７． ４３ ± ０． ０１ ｃ

ＬＳ ８． １９ ± ０． ０４ ｄ ８． ２４ ± ０． ０２ ｄ

　 　 注：平均值 ± 标准误差； 同列不同字母表示处理间差异显著（Ｐ ＜ ０． ０５）；ＣＫ：未对照处理，ＺＴ：添加沸石处理，ＰＳ：添加磷矿粉处理，
ＬＳ：添加石灰处理

２． ２　 改良剂对土壤 Ｐｂ 化学形态和生物可给性的影响

土壤中重金属的形态决定了它的生物有效性和其对生态环境的危害程度． 改良剂的应用可通过降

低重金属的生物有效性来减轻其对人体和生态环境的危害，因此，测定土壤重金属的有效性可以判定重

金属污染土壤的改良效果［２４］ ． 重金属的酸提取态和铁锰氧化态被认为在土壤中移动性较强，并且容易
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被生物所吸收利用，它们会对环境造成很大的风险［２５⁃２６］ ．
改良剂对土壤 Ｐｂ 化学形态分布的影响见图 １，ＢＣＲ 分级提取结果表明，土壤 Ｐｂ 主要以 Ｆｅ⁃Ｍｎ 氧化

物结合态为主，占土壤 Ｐｂ 总量的 ８０． ６％—９０． ７％ （培养 １ 个月），而酸提取态所占的百分比较低，占土

壤 Ｐｂ 总量的 ２． １％—１０． ９％ ，这与一些研究者得出的 Ｆｅ⁃Ｍｎ 氧化物结合态是土壤 Ｐｂ 主要形态的结果

相一致［２６］ ． 由于改进的 ＢＣＲ 分级提取法采用 ０． ５ ｍｏｌ·Ｌ － １ ＮＨ２ＯＨ·ＨＣｌ 进行提取，所以提高了土壤中

的 Ｆｅ⁃Ｍｎ 氧化态 Ｐｂ 含量，该结果与 Ｒａｕｒｅｔ 等［２１， ２７］的报道一致． 添加磷矿粉和石灰处理可显著地降低了

土壤 Ｐｂ 的 ＨＯＡＣ 提取态比率（Ｐ ＜ ０． ０５），并提高了 Ｆｅ⁃Ｍｎ 氧化物结合态和有机结合态 Ｐｂ 所占的百分

比（图 １）． 与对照相比，添加 ２％ 磷矿粉和 ２％ 石灰处理可分别降低土壤 ＨＯＡＣ 提取态 Ｐｂ ７６． ０％ 和

２５􀆰 ６％ （培养 １ 个月），６２． ８％和 ３９． ０％ （培养 ２ 个月）（见表 ３），同时 ＨＯＡＣ 提取态 Ｐｂ 占总量的百分比

也呈降低趋势． 添加 ２％沸石对培养一个月和两个月的土壤 ＨＯＡＣ 提取态 Ｐｂ 的化学形态影响不明显．
这可能是由于添加磷矿粉和石灰处理使土壤 ｐＨ 值显著升高，从而促进了土壤中 Ｐｂ 由移动性较强的有

效态向移动性较弱的 Ｆｅ⁃Ｍｎ 氧化结合态转化，而沸石对土壤 ｐＨ 的影响相对较小，故对土壤中 Ｐｂ 的形

态影响较小． 本研究中添加磷矿粉处理降低土壤 ＨＯＡＣ 提取态 Ｐｂ 的能力强于石灰处理，这是由于土壤

添加磷矿粉后溶出的磷酸根容易与 Ｐｂ 离子发生化学反应，形成溶解度很低的磷酸铅沉淀，即使在 ｐＨ
值大于 ５ 时，磷酸铅也较难溶解． 而石灰属于 ｐＨ 依赖型的改良剂，ｐＨ 值的升高促使 Ｐｂ 与氢氧化物形成

移动性较低的沉淀，但是在强碱条件下（大约 ｐＨ ＞ ６），土壤 Ｐｂ 容易形成可溶性的 Ｐｂ（ＯＨ） －
３ ，从而提

高 Ｐｂ 的移动性［９］ ． 尽管 ｐＨ 值是影响土壤 Ｐｂ 形态转化的一个主要因素，但是土壤磷含量、有机质含量、
氧化还原电位和阳离子交换量等也对土壤 Ｐｂ 形态转化产生影响．

图 １　 改良剂对土壤 Ｐｂ 化学形态的影响

Ｆｉｇ． １　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ａｍｅｎｄｍｅｎｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ｆｒａｃｔｉｏｎａｔｉｏｎ ｏｆ Ｐｂ ｉｎ ｓｏｉｌ

表 ３　 改良剂对土壤 ＨＯＡＣ 提取态和生物可给性 Ｐｂ 含量的影响

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ａｍｅｎｄｍｅｎｔｓ ｏｎ ｔｈｅ Ｐｂ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｏｆ ＨＯＡＣ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ｓｔａｔｅ ａｎｄ ｂｉｏ⁃ａｃｃｅｓｓｉｂｉｌｉｔｙ ｉｎ ｓｏｉｌ

处理水平
ＨＯＡＣ 提取态 Ｐｂ 含量 ／ （ｍｇ·ｋｇ － １）
１ 个月 ２ 个月

Ｐｂ 生物可给性 ／ （ｍｇ·ｋｇ － １）
１ 个月 ２ 个月

ＣＫ ６０． ５２ ± ３． ０１ ａ ３６． ２５ ± ３． ２６ ａ ３６９． ５８ ± ５． １８ ａ ３８５． ６６ ± １６． ５０ ａｂ

ＺＴ ５７． ９７ ± １． ０５ ａ ３６． ７１ ± ２． ５８ ａ ３４７． １２ ± ７． ４７ ｂ ３９７． ９０ ± １１． ９２ ａ

ＰＳ １４． ５０ ± ０． ８２ ｃ １３． ４９ ± ０． ９５ ｃ ３４６． ７５ ± ４． ６５ ｂ ３４６． ４６ ± ３． ４８ ｃ

ＬＳ ４５． ０２ ± ０． ８０ ｂ ２２． １１ ± ２． ６５ ｂ ３７４． ０９ ± １０． ６２ ａ ３６１． ９８ ± １５． ８５ ｂｃ
　 　 注：平均值 ± 标准误差（ｎ ＝ ３）；同列不同字母表示处理间差异显著（Ｐ ＜ ０． ０５）．

从表 ３ 看出，培养 １ 个月时，土壤添加 ２％ 沸石和 ２％ 磷矿粉导致 Ｐｂ 的生物可给性由对照处理的

３６９． ５８ ｍｇ·ｋｇ － １分别降低到 ３４７． １２ ｍｇ·ｋｇ － １和 ３４６． ７５ ｍｇ·ｋｇ － １，降低比率分别为 ６． １％和 ６． ２％ ． 培养

２ 个月时，土壤添加 ２％ 磷矿粉导致 Ｐｂ 的生物可给性由对照处理的 ３８５． ６６ ｍｇ·ｋｇ － １ 降低到

３４６． ４６ ｍｇ·ｋｇ － １，降低比率为 １０． ２％ ． 磷矿粉的作用机理主要是通过离子交换和共沉淀形成难溶于水
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的磷氯铅矿［Ｐｂ５（ＰＯ４） ３Ｘ，Ｘ ＝ Ｆ，Ｃｌ，Ｂ，ＯＨ］化合物，从而降低土壤 Ｐｂ 的毒性［２８⁃２９］ ． Ｃａｏ［３０］ 的研究也表

明［Ｐｂ１０（ＰＯ４） ６Ｆ２］是含磷化合物固定 Ｐｂ 的主要形成产物． 不管是培养 １ 个月还是培养 ２ 个月，添加石

灰对土壤 Ｐｂ 的生物可给性影响不显著． 分级提取法（ＢＣＲ）和生物有效性简化提取法（ＳＢＥＴ）的结合是

评价重金属元素毒性的有效评价方法之一． 由分析结果知，培养 １ 个月和 ２ 个月后，添加磷矿粉处理能

同时显著降低该土壤中 Ｐｂ 的 ＨＯＡＣ 提取态和生物可给性，表明该改良剂对于稳定酸性土壤中元素 Ｐｂ
的移动性并降低其对人类的健康有明显的效果．
２． ３　 改良剂对土壤 Ｚｎ 化学形态和生物可给性的影响

图 ２ 为改良剂对土壤 Ｚｎ 化学形态分布的影响． 从图 ２ 可以看出，土壤中 Ｚｎ 主要以残渣态为主，占
土壤总 Ｚｎ 含量的 ５３． ７％—６１． ４％ ，有机结合态 Ｚｎ 占 １３． ６％—１５． ７％ ，Ｆｅ⁃Ｍｎ 氧化物结合态 Ｚｎ 占

１７􀆰 ６％—２３． ３％和 ＨＯＡＣ 提取态 Ｚｎ 占 ７． ４％—８． ３％ （培养 １ 个月）． 培养 １ 个月后，２％ 沸石、２％ 磷矿

粉和 ２％ 石灰处理均可以显著地降低土壤 ＨＯＡＣ 提取态 Ｚｎ 含量，与对照处理相比其含量分别降低

６􀆰 １％ 、１２． ９％和 １７． ０％ ，并提高残渣态和 Ｆｅ ／ Ｍｎ 氧化物结合态 Ｚｎ 含量（Ｐ ＜ ０． ０５），见图 ２ 和表 ４． 培
养两个月时除了 ２％石灰处理显著地降低土壤 ＨＯＡＣ 提取态 Ｚｎ 含量外（３４． ６％ ），添加沸石和磷矿粉土

壤 ＨＯＡＣ 提取态 Ｚｎ 含量降低效果不明显． 沸石除了对 Ｚｎ 具有吸附功能外还可以对 Ｚｎ 进行解吸［３１］，这
可能是导致培养两个月时沸石对 Ｚｎ 固定效果不明显的原因之一．

培养 １ 个月后，２％沸石和 ２％磷矿粉导致土壤 Ｚｎ 的生物可给性含量由对照处理的 ３４． ５８ ｍｇ·ｋｇ － １

分别降低到 ２９． ０９ ｍｇ·ｋｇ － １和 ２９． ４４ ｍｇ·ｋｇ － １，降低比率分别为 １５． ９％和 １４． ９％ ． 但是培养 ２ 个月后３ 个

改良剂处理对土壤 Ｚｎ 的生物可给性影响不显著． 随着培养时间的延长，沸石和磷矿粉对 Ｚｎ 生物可给性

的影响降低，这是由于在人体胃液酸性环境（ｐＨ ＝１． ５）和其他离子的共存下，改良剂表面的吸附位点竞

争作用不断增强，从而导致其对 Ｚｎ 的生物可给性影响不明显［９］ ． 这与赤泥的效果不一样，培养 １—３ 个

月赤泥均能显著地降低土壤 Ｚｎ 的生物可给性含量［１７］ ．

图 ２　 改良剂对土壤 Ｚｎ 化学形态的影响

Ｆｉｇ． ２　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ａｍｅｎｄｍｅｎｔｓ ｏｎ ｔｈｅ ｆｒａｃｔｉｏｎａｔｉｏｎ ｏｆ Ｚｎ ｉｎ ｓｏｉｌ

表 ４　 改良剂对土壤酸可提取态 Ｚｎ 含量和生物可给性的影响

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ａｍｅｎｄｍｅｎｔｓ ｏｎ ｔｈｅ Ｚｎ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｏｆ ＨＯＡＣ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ｓｔａｔｅ ａｎｄ ｂｉｏ⁃ａｃｃｅｓｓｉｂｉｌｉｔｙ ｉｎ ｓｏｉｌ

处理水平
ＨＯＡＣ 提取态 Ｚｎ 含量（ｍｇ·ｋｇ － １）
１ 个月 ２ 个月

Ｚｎ 生物可给性（ｍｇ·ｋｇ － １）
１ 个月 ２ 个月

ＣＫ ２４． ３３ ± ０． ６１ ａ １５． １３ ± ０． ６２ ａ ３４． ５８ ± ０． ３１ ａ ３３． ９６ ± １． ６６ ａ

ＺＴ ２２． ８５ ± ０． ２９ ｂ １４． ３７ ± １． ０６ ａ ２９． ０９ ± １． ９６ ｂ ３０． １３ ± ０． ７３ ａ

ＰＳ ２１． １８ ± ０． ３３ ｃ １４． ２８ ± ０． ５７ ａ ２９． ４４ ± ２． １６ ｂ ３２． ５４ ± ２． １４ ａ

ＬＳ ２０． ２０ ± ０． １４ ｄ ９． ８９ ± ０． ６３ ｂ ３３． ９７ ± ０． ７１ ａ ３１． ７７ ± １． ８４ ａ

　 　 注：平均值 ± 标准误差； 同列不同字母表示处理间差异显著（Ｐ ＜ ０． ０５） ．
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３　 结论

（１） 土壤添加沸石、磷矿粉和石灰均显著性地提高土壤的 ｐＨ，尤其是石灰和磷矿粉处理 ｐＨ 提高较

大．
（２）土壤 Ｐｂ 主要以 Ｆｅ⁃Ｍｎ 氧化物结合态为主． 与对照相比，添加 ２％磷矿粉和 ２％石灰处理可分别

导致土壤 ＨＯＡＣ 提取态 Ｐｂ 含量下降 ７６． ０％和 ２５． ６％ （培养 １ 个月），６２． ８％和 ３９． ０％ （培养 ２ 个月）．
培养一个月沸石和磷矿粉处理均可以降低土壤 Ｐｂ 的生物可给性含量．

（３）土壤中 Ｚｎ 主要以残渣态为主． 培养 １ 个月后，沸石、磷矿粉和石灰处理均可以显著地降低土壤

ＨＯＡＣ 提取态 Ｚｎ 含量，２％ 沸石和 ２％ 磷矿粉导致土壤 Ｚｎ 的生物可给性含量分别比对照处理降低

１５􀆰 ９％和 １４． ９％ ，但是培养 ２ 个月后 ３ 种改良剂处理对 Ｚｎ 的生物可给性含量并无显著性影响．
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