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Abstract：Cost-efficiency of in-situ remediation of lead（Pb）- and cadmium（Cd）-contaminated farm soil using amended materials was as⁃
sessed. The effects of ordinary diatomite（D）, bentonite（BE）, sepiolite（S）, artificial zeolite（AZ）, and hydroxyapatite（HA）were compared
against those of biochar（B）, diatomite/biochar（DB）, bentonite/biochar（BEB）, sepiolite/biochar（SB）, artificial zeolite/biochar（AZB）, and
hydroxyapatite/biochar（HAB）on the immobilization of Pb- and Cd- contaminated farmland soil. After 21 d of remediation by these meth⁃
ods, experiments with diethylenetriaminepentaacetic acid（DTPA）showed that Pb and Cd bioaccessibilities decreased by 25.7%~83.4% and
8.4%~34.2% respectively. The order of Pb immobilization was found to be HA＞D＞AZ＞BE＞S＞DB＞BEB＞AZB＞SB＞HAB＞B, and
the order of Cd immobilization was found to be SB＞AZB＞B＞HAB＞BEB＞D＞S＞BE＞AZ＞HA＞DB. Moreover, the sequential extrac⁃
tion procedure indicated that all of the above materials could increase the proportion of Pb and Cd residual states. HA, which is a clay miner⁃
al, had a distinct advantage in in-situ remediation of Pb-contaminated farmland soil, whereas the same was true for clay minerals and bio⁃
char with regard to the in-situ remediation of Cd-contaminated farmland soil. SB and AZB showed distinct advantages in the in-situ remedi⁃
ation of Pb- and Cd-contaminated farmland soil. After treatment, the farm soils’physical and chemical properties did not change signifi⁃
cantly.
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摘 要：为选取费效比高的铅镉污染农田土壤修复材料，研究比较了黏土矿物和生物炭不同组合：硅藻土（Diatomite，D）、膨润土

（Bentonite，BE）、海泡石（Sepiolite，S）、人造沸石（Artificial zeolite，AZ）、羟基磷灰石（Hydroxyapatite，HA）、生物炭（Biochar，B）、硅藻

土+生物炭（Diatomite/Biochar，DB）、膨润土+生物炭（Bentonite/Biochar，BEB）、海泡石+生物炭（Sepiolite/Biochar，SB）、人造沸石+生
物炭（Artificial zeolite/Biochar，AZB）以及羟基磷灰石+生物炭（Hydroxyapatite/Biochar，HAB）等修复材料对农田土壤中铅镉的原位

修复效果并对修复前后铅镉形态分布和土壤理化性质变化进行了跟踪。结果表明，修复 21 d后，上述各修复材料对铅修复率大

小顺序依次为：HA>D>AZ>BE>S>DB>BEB>AZB>SB>HAB>B，对镉修复率大小顺序依次为：SB>AZB>B>HAB>BEB>D>S>BE>AZ>
HA>DB；各修复材料均能提高铅、镉残渣态（RS）的比例。以HA为代表的黏土矿物在原位修复铅污染农田土壤有明显优势，含生

物炭的修复材料在原位修复镉污染农田土壤中有明显优势，SB和AZB适合用于铅镉复合污染农田土壤，处理后农田土壤理化性

质未发生较大变化。
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镉、铅是毒性大的重金属，土壤中重金属总量超

标现象对生态系统和人类来说是一种潜在的风险[1]。

根据国家原环境保护部和原国土资源部 2014年 4月

公布的《全国土壤污染状况调查公报》，全国镉污染物

点位超标率为 7%，位居重金属污染物榜首，铅超标的

问题也不容忽视。因此，土壤镉、铅超标的环境问题

亟待解决。

研究表明，黏土矿物具有很强的吸附重金属的能

力[2]。Glatstein等[3]通过吸附实验，发现50 mg·L-1投加

量的膨润土具有较强的吸附镉、铅、铜的能力。Sun
等[4]通过盆栽实验，发现投加膨润土后植物根系对镉

和铅的吸收分别降低了 31.3%和 26.7%，茎部对镉和

铅的吸收分别降低了 44.3% 和 7.8%。Merrikhpour
等[5]在修复材料的筛选中，使用天然沸石吸附铜、镍、

铅、镉四种重金属，发现重金属之间存在竞争吸附，天

然沸石对四种重金属都有吸附效果。 Edwards等[6]按

0.5%、1.0% 和 5.0% 投加合成沸石进行土壤修复，发

现投加合成沸石能有效降低土壤重金属的迁移性。

另外，海泡石[7]、硅藻土[8]、羟基磷灰石[9]等修复材料也

具有修复重金属土壤的前景。

生物炭是由农业有机废弃物在高温缺氧的环境

下制得，是一种低成本、孔隙率高、比表面积大、物理

化学性质稳定的吸附材料[10]，具有很强的吸附重金属

和有机污染物的能力，有利于修复重金属污染土壤和

减少植物对土壤中重金属的积累[11]。

农田原位修复既要考虑重金属的固定效果，修复

后要保证农产品的质量安全，又要考虑钝化材料是否

会破坏农田土壤的理化性质，保证钝化材料不会影响

农田土壤的肥力以及生产能力。目前，普遍研究单一

修复材料对农田重金属的钝化效果，不同修复材料之

间的修复效果缺乏比较，同时修复材料的投加量都比

较高，不利于节约成本和保持土壤原来的理化性质。

因此，本文以黏土矿物和生物炭作为修复材料，以降

低投加量的处理方式来比较分析不同修复材料单独

施加和复合施加对农田土壤镉、铅的钝化效果，探究

修复材料处理后土壤中镉、铅的形态以及土壤理化性

质的变化，为我国铅镉污染农田土壤的修复提供科学

依据与方法参考。

1 材料与方法

1.1 供试土壤与供试材料

供试土壤取自佛山顺德某农田，破碎过筛后往该

镉污染土壤中添加硝酸铅溶液，搅拌均匀，静置至自

然风干。放置一个月后作为模拟污染土壤进行实验，

为保证镉、铅在模拟污染土壤中均匀分布，我们选取

其中 4 个土壤样品进行分析，结果表明，误差小于

5%。土壤的基本理化性质如表1所示。

供试的修复材料有黏土矿物和生物炭，其中黏土

矿物为硅藻土（CP，广州亿峰化工科技有限公司）、膨

润土（CP，广州亿峰化工科技有限公司）、海泡石粉

（CP，行唐县鑫磊矿物粉体厂）、人造沸石粉（AR，国药

集团化学试剂有限公司）、羟基磷灰石（CP，广州亿峰

化工科技有限公司）。供试的生物炭原料为中药渣，

在惰性的氮气氛围中以 550±50 ℃的热解条件下制备

成中药渣生物炭，选取 4个样品进行测定。经测定，

生物炭含碳量为 766 g·kg-1、pH值为 10.05、灰分含量

为27.4%、比表面积为233.3 m2·kg-1。

1.2 修复材料的表征

修复材料由硅藻土（Diatomite，D）、膨润土（Ben⁃
tonite，BE）、海泡石（Sepiolite，S）、人造沸石（Artificial
zeolite，AZ）、羟基磷灰石（Hydroxyapatite，HA）、硅藻

土+生物炭（Diatomite/Biochar，DB）、膨润土+生物炭

（Bentonite/Biochar，BEB）、海泡石+生物炭（Sepiolite/
Biochar，SB）、人造沸石+生物炭（Artificial zeolite/Bio⁃
char，AZB）、羟基磷灰石+生物炭（Hydroxyapatite/Bio⁃
char，HAB）、生物炭（Biochar，B）组成。用激光粒度仪

检测修复材料的粒径分布，设备型号为 Mastersizer
3000。
1.3 铅镉污染土壤修复实验

为比较 D、BE、S、AZ、HA、DB、BEB、SB、AZB、
HAB、B对土壤中镉、铅的钝化效果，将修复材料 D、

BE、S、AZ、HA、DB（黏土矿物∶生物炭质量比为 1∶1，
下同）、BEB、SB、AZB、HAB、B 分别按 0.1%（m /m）、

0.2%（m/m）和 0.3%（m/m）的投加量投加修复材料，每

个样品含污染土壤 60 g，每种处理做 2个平行样品，

表1 土壤理化性质

Table 1 Basic physical and chemical properties of the test soil
项目 Items

总铅Total Pb/mg·kg-1

总镉Total Cd/mg·kg-1

速效磷 Available P/mg·kg-1

有机质 Organic Matter/g·kg-1

阳离子交换量 CEC/cmol·kg-1

碱解氮 Available N/mg·kg-1

pH值

浓度Value
153.6
2.57
58.6
36.2
11.65
159.0
6.20

测定方法 Method
消解法

消解法

HJ 704—2014
GB 9834—1988

LY/T 1243—1999
LY/T 1229—1999
NY/T 1377—2007
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分别加入 100 mL离心管中，将 100 mL离心管放入翻

转式振荡机，翻转速度为 30±2 r·min-1，常温，21 d后

取出，参考二乙烯三胺五乙酸（Diethylenetriaminepen⁃
taacetic acid，DTPA）浸提——八种有效元素的测定，

将配制好的浸提剂按土液比 1∶2的比例加入，在 180±
20 r·min-1摇床中反应 2 h后提取浸提液，检测重金属

的生物有效性、通过连续提取法（Sequential Extrac⁃
tion Prodcedures，SEP）分步提取铅镉的可交换态、碳

酸盐结合态、铁锰氧化物结合态、有机结合态、残渣

态[12]，检测铅镉的形态变化，分析修复后土壤的理化

性质。

1.4 铅镉形态分析

经 21 d修复后的土壤，用 SEP连续提取法进行提

取，提取后各形态的重金属溶液经 0.45 μm微孔滤膜

过滤，滤液用火焰原子吸收光谱法检测，设备型号为

TAS-986。每种处理做3个平行样品。

1.5 土壤理化性质

参照《土壤 pH 值的测定》（NY/T 1377—2007）、

《土壤有效磷的测定 碳酸氢钠浸提-钼锑抗分光光度

法》（HJ 704—2014）、《土壤有机质的测定》（GB 9834
—1988）、《森林土壤阳离子交换量的测定》（LY/T
1243—1999）和《森林土壤水解性氮的测定》（LY/T
1299—1999）等国家标准对经 21 d修复后的土壤进行

理化性质的测定，每种处理做3个平行样品。

1.6 数据处理

DTPA法中铅（镉）修复率的计算公式为：

Q = C0 - C1
C0

× 100%
式中：Q为修复率，%；C0为空白实验中浸提液的铅

（镉）浓度，mg·L-1；C1为修复材料处理后浸提液的铅

（镉）浓度，mg·L-1。

2 结果与讨论

2.1 修复材料的表征

表 2为 5种黏土矿物激光粒度仪检测结果。由表

2可知，各修复材料的粒径都在微米级，硅藻土的中

值粒径为 19.2 μm，比表面积为 673.1 m2·kg-1，膨润土

的中值粒径为 28.9 μm，比表面积为 705.1 m2·kg-1，羟

基磷灰石的中值粒径为 42.3 μm，比表面积为 842.3
m2·kg-1，海泡石的中值粒径为 16.3 μm，比表面积为

1808 m2·kg-1，人造沸石的中值粒径为 192 μm，比表面

积为 147.8 m2·kg-1。本次实验中，选用的人造沸石的

粒径比其他黏土矿物的粒径大一个数量级，其余五种

矿物材料的粒径相似，在同一个数量级。

2.2 二乙烯三胺五乙酸浸提

二乙烯三胺五乙酸（DTPA）浸提剂可以模拟植物

根系吸收土壤中重金属的过程，具备生物有效性的重

金属能被DTPA提取出来[13-14]。未经修复材料处理的

空白土壤经DTPA提取的铅浓度为 56.6 mg·L-1，各修

复材料的铅修复效果如表 3所示。由表 3可知，各修

复材料铅修复率大小顺序为：HA＞D＞AZ＞BE＞S＞
DB＞BEB＞AZB＞SB＞HAB＞B，投加单一黏土矿物

的修复率明显高于黏土矿物与生物炭复合投加的修

复率（P<0.05）。黏土矿物单一处理的实验中，HA对

铅的修复效果最好，修复率介于 72.5%~83.4%，其余

单一黏土矿物对铅的修复率介于 12.4%~82.1%，与

HA对铅的修复率没有显著差异（P<0.05）。黏土矿物

与生物炭复合处理的实验中，DB对铅的修复效果最

好，修复率介于 76.7%~79.3%，其余复配组合对铅的

修复率介于 58.3%~79.3%，在 0.1%（m /m）的投加量

下，其余复配组合对铅的修复率与DB没有显著差异，

在 0.2%（m/m）和 0.3%（m/m）的投加量下，DB和 BEB
对铅的修复率与 SB、AZB 和 HAB 存在显著差异（P<
0.05），投加单一生物炭对铅的修复效果最差。

未经修复材料处理的空白土壤经 DTPA 提取的

镉浓度为 0.182 mg·L-1，各修复材料的镉修复效果如

表 3所示。由表 3可知，各修复材料镉修复率大小顺

序为：SB＞AZB＞B＞HAB＞BEB＞D＞S＞BE＞AZ＞
HA＞DB，黏土矿物与生物炭复合处理的修复率明显

高于投加单一黏土矿物的修复率（P<0.05）。黏土矿

物与生物炭复合处理的实验中，SB对镉的修复效果

最好，平均修复率最高，修复率介于 26.2%~34.2%，其

余的复配组合对铅的修复率介于 9.2%~33.6%，在

0.1%（m/m）的投加量下，AZB和HAB对镉的修复效果

最好，BEB和 SB次之，但 SB与AZB、HAB对镉的修复

率没有显著差异，在 0.2%（m/m）和 0.3%（m/m）的投加

量下，SB 对镉的修复效果最好，与 DB、BEB、HAB 对

表2 黏土矿物粒度分布参数

Table 2 Particle size distribution of clay mineral
项目
Items

D
BE
S

AZ
HA

径距
Range
1.895
2.770
6.720
1.874
1.850

一致性
Consistency

0.582
0.907
2.914
0.583
0.552

比表面积 Specific
surface/m2·kg-1

673.1
705.1
1808
147.8
842.3

Dv（10）/
μm
5.34
5.56
2.19
15.6
6.69

Dv（50）/
μm
19.2
28.9
16.3
192
42.3

Dv（90）/
μm
41.7
85.6
112
376
85.0
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镉的修复率存在显著差异（P<0.05）；黏土矿物单一处

理的实验中，D 对镉的修复效果最好，修复率介于

12.2%~16.2%，其余黏土矿物对铅的修复率为 8.4%~
14.8%不等，不同黏土矿物在不同投加量下对镉的修

复效果均没有显著性差异；单独投加生物炭对镉的修

复率介于31.9%~32.2%。

铅的修复主要以沉淀的形式为主，镉的修复主要

以离子交换的形式为主[9]，两种重金属的钝化机制存

在差异，因此修复材料对铅、镉的修复效果也存在差

异。上述实验结果表明，黏土矿物对铅有良好的修复

效果，生物炭对镉有良好的修复效果。修复材料投加

量对铅的修复影响较小，对镉的修复影响较大。HA
对铅修复率高的原因可能是羟基磷灰石能抑制土壤

中铅离子的解吸[15]，从而降低铅的浸出，而 B对铅修

复率低的原因可能是铅依靠生物炭中的磷元素钝

化[16]，但土壤速效磷背景值较高，具备一定的钝化能

力，从而弱化了生物炭的钝化能力；SB对镉修复率高

的原因可能是海泡石和生物炭能显著提高农田土壤

的 pH值，使农田土壤的Zeta电位变为负值，从而能固

定镉离子[17-18]，而 DB对镉修复率低的原因可能是该

组合降低了农田土壤中的速效磷含量，从而影响农田

土壤自身的钝化能力。

2.3 SEP连续提取法

通过 SEP连续提取法可以合理地估算土壤中真

实的重金属形态分布[19]。在 SEP连续提取法中，土壤

中的重金属可以根据其在土壤中的稳定性划分为五

种形态，分别为可交换态（EX）、碳酸盐结合态（CB）、

铁锰氧化物结合态（OX）、有机结合态（OM）和残渣态

（RS），各种形态的稳定性顺序为 EX＜CB＜OX＜OM
＜RS。图 1a、图 1c和图 1e给出了铅在土壤中的形态

分布，土壤修复前后均未检出EX-Pb，可能是因为近

中性土壤的铅溶解性极低[20]，加上土壤中EX-Pb含量

本身较低[21]。在空白土壤（CK）中（CB：29.3%，OX：

28.0%，OM：21.2%，RS：21.4%），铅比较均匀地分布在

CB、OX、OM和RS四种形态中。经修复材料处理后，

大量的 CB朝 RS转化，少量 OX 和 OM 也朝 RS转化，

HA 处理后的这种变化趋势更为明显。CB 占比由

29.3%降至 5.8%~8.8%，相应的RS占比由 21.4%升至

67.0%~72.0%，均高于其他修复材料处理后的RS值，

由此说明HA适合用于铅污染农田土壤的修复。

图 1b、图 1d、图 1f为镉在土壤中的形态分布，在

空白土壤（CK）中（EX：31.2%，CB：30.8%，OX：13.1%，

OM：3.6%，RS：21.3%），由于镉在土壤中比较活跃[22]，

因此镉主要分布在EX和CB中。经修复材料处理后，

部分的 EX和 CB朝OM和RS转化，DB、AZB、HAB、B
处理后的这种变化趋势更为明显。生物炭作为修复

材料处理后镉的RS占比高于单一黏土矿物处理，经

B处理后镉的RS占比由 21.3%升至 41.7%~44.4%，因

此，生物炭适合用于修复镉污染农田，也适合作为复

配材料用于修复含镉的复合重金属污染农田。

2.4 修复过程前后土壤理化性质的变化

2.4.1 pH值

修复剂处理后土壤 pH 值上升 0.33~0.53个单位

（表 4）。其中，S 和 AZ 处理后对 pH 值影响最大，D、

BE、HA、DB、BEB、SB、AZB、HAB、B处理后农田土壤

pH值则分别增加了 0.44、0.41、0.36、0.36、0.37、0.39、

注：同列的不同字母表示在P<0.05水平上差异显著。下同。
Note：Different letters at the same column indicate significant difference at P<0.05 level. The same below.

表3 铅和镉的修复率（%）

Table 3 Pb and Cd repair rate in tested soils（%）

处理 treatments
D
BE
S

AZ
HA
B

DB
BEB
SB

AZB
HAB

0.1%-Pb
82.1±0.3a
81.2±1.3a
80.0±0.9a
81.8±2.1a
83.5±1.2a
25.7±0.7c
76.7±1.5ab
69.7±4.6b
70.0±3.7b
71.5±1.2b
64.8±1.5b

0.2%-Pb
78.5±0.5a
80.9±0.4a
77.2±0.7a
79.2±0.3a
75.8±0.2ab
31.4±0.8d
79.3±1.0a
78.2±1.5a
62.2±0.2b
69.0±0.5b
58.3±1.5c

0.3%-Pb
77.9±1.5a
78.2±2.1a
72.4±3.5ab
77.3±0.2a
72.5±3.1ab
39.4±0.9c
78.2±0.7a
72.7±4.2ab
64.1±2.4b
67.3±2.5b
63.6±0.1b

0.1%-Cd
12.2±4.2bc
9.5±0.9c
8.9±3.0c

11.2±3.0bc
8.4±3.1c
31.9±0.5a
10.3±1.4c
19.4±2.0b
17.6±4.2bc
28.4±4.6a
24.9±0.5ab

0.2%-Cd
12.8±0.7c
10.0±2.7c
13.2±1.9c
13.4±2.3c
10.8±1.8c
32.1±0.8a
10.2±0.8c
12.4±2.0c
34.2±1.1a
33.6±0.3a
23.4±0.9b

0.3%-Cd
16.2±2.4c
13.6±1.5cd
14.8±1.7cd
13.4±0.3cd
13.2±1.2cd
32.2±0.3a
9.2±2.3d
16.5±0.2c
31.4±2.9a
24.2±0.9b
22.5±2.2bc
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0.39、0.33、0.44，S和AZ处理后土壤 pH值的提升幅度

最大，D、BE、SB、AZB、B 的提升幅度次之（P<0.05）。

由此可得，单独投加黏土矿物（D、BE、S、AZ、HA）处理

后 pH值上升幅度高于黏土矿物和生物炭（DB、BEB、
SB、AZB、HAB）混合处理后 pH值上升幅度。土壤 pH
的升高可能是由于BE、S、AZ、HA均属于碱性矿物材

料。而D虽然本身呈酸性，却使土壤 pH值上升，其原

因可能在于 D表面携带的可代换性 H+较少，而携带

的Na+、K+等交换性阳离子较多，进入土壤后，交换性

阳离子的水解作用强于H +的交换作用，在土壤溶液

中产生较多的NaOH，致使土壤 pH值升高[23]。而B则

是由于本身的碱度，还有B形成过程中形成的碳酸盐

（MgCO3、CaCO3）和有机酸根（-COO－）有关[24]。总的

来说，修复材料处理后农田土壤pH值会显著增大（P<
0.05），由于修复材料投加量比较低，修复材料处理后

土壤 pH值仍保持在 6~7的范围内，符合农田土壤的

pH值范围。

2.4.2 速效磷和碱解氮

土壤溶液中的氮磷是植物的主要氮源和磷源，也

是衡量土壤肥力的重要指标[25]。修复剂处理后土壤

c 0.2%（m/m）

e 0.3%（w/w）

d 0.2%（m/m）

f 0.3%（w/w）

图1 不同修复材料对铅和镉形态分布的影响

Figure 1 Changes of Pb and Cd speciation in soils treated with amendments
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中速效磷的含量变化如表4所示，对照组（CK）的速效

磷含量为 58.6 mg·kg-1，单独黏土矿物处理后，除了

HA使土壤的速效磷增加 10.7 mg·kg-1外，D、BE、S、AZ
分别使速效磷减少了 28.7、12.4、18.0、16.5 mg·kg-1。

黏土矿物和生物炭混合处理后，除了BEB和 SB分别

使速效磷增加 11.6 mg·kg-1 和 15.5 mg·kg-1 外，DB、
AZB、HAB 分别使速效磷减少了 37.8、19.6、13.0 mg·
kg-1。B的施入使得土壤速效磷含量降低9.1 mg·kg-1，

可能是因为生物炭处理后提高了土壤 pH值，进而影

响磷的吸附和解吸[26]。此外，HA之所以能够增加速

效磷则可能是因为 HA具有低淋出率和缓慢磷释放

的特性，是一种具有较大潜力的磷肥[27-28]。修复剂处

理后土壤中碱解氮的含量变化如表 4 所示，对照组

（CK）的碱解氮含量为 158.96 mg·kg-1。黏土矿物单

独处理后，除了 HA 分别使土壤的碱解氮增加 18.83
mg·kg-1外，D、BE、S、AZ分别使碱解氮减少了 14.64、
23.01、20.91、23.01 mg·kg-1。黏土矿物和生物炭混合

处理后，除了 SB使碱解氮减少 20.91 mg·kg-1外，DB、
BEB、AZB、HAB 分别使碱解氮增加了 8.37、23.01、
2.09、23.01 mg·kg-1。B处理后土壤碱解氮提高 46.02
mg·kg-1。由此看出，黏土矿物会降低土壤中的碱解氮，

但生物炭可以弥补这一不足，可以提高土壤的碱解氮。

生物炭提高土壤碱解氮可能是因其具有多孔特性和

巨大的比表面积可以吸附氮素物质，与此同时也改变

了土壤理化性质，使得土壤环境中微生物多样性、丰

度及活性受到了影响，继而影响土壤氮的循环[29]。

2.4.3 有机质

土壤有机质是土壤肥力的物质基础，它对土壤肥

力起着多方面的作用[30]。从表 4可以看出，对照组CK
的有机质含量为 36.2 g·kg-1，修复剂处理后土壤有机

质上升了 1.2~54.2 g·kg-1，其中，HAB和B处理对有机

质的影响尤为显著（P<0.05），分别增加了 41.9 g·kg-1

和 54.2 g·kg-1，D、BE、S、AZ、HA、DB、BEB、SB、AZB处

理后有机质分别增加 8.8、1.2、8.6、1.8、13.8、22.6、
10.2、11.4、10.6 g·kg-1。因此，黏土矿物和生物炭混合

处理对土壤有机质的提升幅度均要高于黏土矿物单

独处理。生物炭本身碳含量非常高，因此B可以大量

地增加土壤有机质的含量[24]。D由于其本身含有一

定量的有机质，以及可以通过提高土壤 pH值来固定

土壤原有的有机质，因此D处理后能够提高土壤的有

机质含量[23]。BE、S、AZ、HA等处理增加有机质则可

能是通过改变土壤的质地、水分等土壤外部环境条件

而对土壤有机质起作用的[30]。

2.4.4 阳离子交换量

阳离子交换量（CEC）可以用来估算土壤吸收、

保留和交换阳离子的能力[24]。从表 4可以看出，对照

组CK的CEC含量为 11.65 cmol·kg-1。修复材料处理

后土壤 CEC 含量提高了 0.04~1.58 cmol·kg-1，D、BE、
S、AZ、HA、DB、BEB、SB、AZB、HAB、B处理后分别使

CEC增加 0.85、1.30、1.12、0.34、1.58、0.65、0.97、0.91、
1.15、0.08、0.04 cmol·kg-1。黏土矿物单独处理对土壤

CEC的提升幅度要高于黏土矿物和生物炭混合处理，

黏土矿物能明显提高土壤的阳离子交换量（P＜

0.05）。B的施入未对土壤CEC产生显著的影响（P＜

0.05），可能是因为B表面氧化程度较低，结构稳定性

强，不易发生化学氧化和微生物降解，因而不能增加

表4 修复后土壤的理化性质

Table 4 Changes of basic physical and chemical properties of the test soil with amendments
处理

Treatments
D
BE
S

AZ
HA
B

DB
BEB
SB

AZB
HAB

空白（CK）

pH值

6.64±0.10b
6.61±0.10b
6.73±0.08a
6.73±0.08a
6.56±0.03c
6.64±0.10b
6.56±0.03c
6.57±0.02c
6.59±0.05b
6.59±0.05b
6.53±0.01c
6.20±0.01d

速效磷
Available P/mg·kg-1

29.9±2.0g
46.2±0.8e
40.6±1.0f
42.1±0.8f
69.3±0.4b
49.5±1.1d
20.8±2.4h
70.2±3.2b
74.1±0.6a
39.0±0.9f
45.6±0.3e
58.6±0.9c

碱解氮
Available N/mg·kg-1

144.3±5.9d
136.0±3.4e
138.1±5.4d
136.0±2.3e
177.8±3.2b
205.0±6.5a
167.3±7.6c
182.0±3.1b
138.1±1.2d
161.1±3.4c
182.0±3.4b
159.0±2.0c

有机质
Organic matter/g·kg-1

45.0±1.0f
37.4±1.0gh
44.8±1.2f
38.0±1.1g
50.0±2.1d
90.4±0.9a
58.8±0.4c
46.4±0.3ef
47.6±0.5e
46.8±0.3e
78.1±1.0b
36.2±1.0h

阳离子交换量
CEC/cmol·kg-1

12.50±0.23bc
12.95±0.22ab
12.77±0.19b
11.99±0.10cd
13.23±0.12a
11.69±0.12d
12.30±0.34c
12.62±0.22bc
12.56±0.21bc
12.77±0.33b
11.73±0.09d
11.65±0.21d
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土壤CEC含量[31]。D、BE可能由于其本身含有一定量

的CEC，同时提高土壤 pH值，促进土壤胶体表面阳离

子的解离，从而增加土壤的 CEC 含量[23]。S、AZ、HA
则可能是通过提高土壤 pH 值来增加土壤中的 CEC
含量。

2.5 不同处理的影响

通过研究对比发现，不同修复材料D、BE、S、AZ、
HA、DB、BEB、SB、AZB、HAB和B，均能显著降低铅和

镉的有效形态。D、BE、S、AZ、HA和 DB处理对铅的

修复率与其他组合存在显著性差异（P＜0.05），这几

种处理均能显著提高农田土壤的 pH值，同时可以显

著提高农田土壤的阳离子交换量和有机质含量，有利

于重金属的钝化和农田安全生产，HA能显著提高农

田土壤速效磷和碱解氮，原因可能是修复材料本身的

磷和氮含量比较高，除HA外，其他组合会显著降低

农田土壤速效磷和碱解氮，会对农田生产造成不利影

响。B、SB和AZB处理对镉的修复率与其他组合存在

显著性差异（P＜0.05），这几种处理均能显著提高农

田土壤的 pH值和有机质含量，SB和AZB可以显著提

高农田土壤的阳离子交换量，B和AZB能显著提高农

田土壤碱解氮的含量，有利于农田生产，B和AZB处

理会降低农田土壤速效磷的含量，SB处理可以显著

提高农田土壤速效磷的含量。

2.6 成本核算

1 m2土壤耕作层的质量按 2.25 t计算，农田土壤

含水率按 60% 计算，则 1 m2实际需要修复的土壤为

0.90 t，修复材料按 0.1%（m/m）~0.3%（m/m）的投加量

计算，即修复 1 m2 农田土壤需要修复材料 0.90~2.7
kg·m-2。

硅藻土、膨润土、海泡石、人造沸石、羟基磷灰石

大致的价格分别为 3.00、0.80、2.00、3.50、2.00 元·

kg-1，因此修复 1 m2土壤耕作层的修复材料费用分别

为 2.70~8.10、0.72~2.16、1.80~5.40、3.15~9.45、1.80~
5.40元。

3 结论

本研究旨在比较原位修复中不同修复材料D、BE、
S、AZ、HA、DB、BEB、SB、AZB、HAB和B在低投加量下

对重金属污染农田土壤中铅、镉的修复效果。结果表

明，以HA为代表的黏土矿物在原位修复铅污染农田土

壤方面有明显优势，含生物炭的修复材料在原位修复

镉污染农田土壤方面有明显优势，SB和AZB适合用于

铅镉复合污染农田，各种修复材料的组合均能提高铅、

镉残渣态（RS）的比例，处理后农田土壤理化性质未发

生较大变化。低投加量下的黏土矿物和生物炭结合具

有应用在重金属污染土壤原位修复领域的前景。
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