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Abstract：To investigate the inhibition effect of mercaptoplagnite（MPAL） and manganese sulfate（MnSO4） on the immobilization of
alkaline soil cadmium（Cd）pollution, Cd contaminated wheat soil in Henan Province was collected as the test soil. Soil aging was
conducted for 30 days by applying MPAL, MnSO4, and both MPAL and MnSO4. The results showed that the Mn content in soil pore water
was mainly affected by the supplemental dose of exogenous MnSO4, and less affected by the amount of MPAL. With an increase in the
exogenous MnSO4 supplemental dose, the soil DTPA-Mn content increased significantly; however, there was no significant difference in
DTPA-Cd content compared with the control treatment. The combined application of MnSO4 and MPAL on the immobilization effect of Cd
in weakly alkaline soil was better than that observed after individually applying MPAL and MnSO4. The maximum passivation rates of soil
Cd after treating with the combination of MPAL and MnSO4, MnSO4, and MPAL were 57.7%, 19.2% and 41.8%, respectively. In all the
distribution processing protocols and combination treatments, the addition of 0.025% MnSO4 either had no significant effect on MPAL-
passivated Cd or tended to activate it slightly, while the addition of 0.1%~0.2% MnSO4 had a promoting effect on MPAL-passivated Cd.
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摘 要：为探讨巯基坡缕石（MPAL）和硫酸锰（MnSO4）复配处理对碱性土壤镉（Cd）污染钝化阻控效应，以河南省Cd污染小麦土作

为供试土壤，进行了土壤单施MPAL、单施MnSO4及MPAL和MnSO4复配施用的为期 30 d的土壤老化培养实验。结果表明：土壤孔

隙水中Mn含量主要受外源MnSO4添加剂量的影响，受MPAL添加量影响较小。随着外源MnSO4添加剂量的增加，土壤DTPA-Mn
含量显著升高，但DTPA-Cd含量与空白对照（不添加MPAL和MnSO4）间并无显著差异。MnSO4和MPAL复配施用对碱性土壤Cd
的钝化效果优于单施MPAL和单施MnSO4处理，其中，MPAL和MnSO4复配处理、单施MnSO4及单施MPAL处理对土壤Cd的最大钝

化率分别为 57.7%、19.2%和 41.8%。在所有复配处理中，添加 0.025% MnSO4对MPAL钝化 Cd无显著影响或存在一定的活化作

用，而添加 0.1%~0.2% MnSO4对MPAL钝化Cd具有促进作用，在较高剂量MnSO4对MPAL钝化Cd呈促进作用的情况下，MnSO4对

0.01% MPAL作用最大，随着MPAL添加剂量的增加，这种促进效应逐渐降低。研究表明，MPAL与MnSO4合适剂量复配处理可以

高效固定土壤Cd，是适用于修复碱性农田Cd污染土壤的良好方法。
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原位钝化阻控技术是通过向土壤中添加钝化材

料，使其与土壤中的Cd发生物理、化学作用，从而将

有效态Cd转化为化学性质不活泼的形态，降低Cd在

土壤中的迁移和生物有效性，以减少农作物根系对土

壤Cd的吸收，降低Cd在作物可食部位的累积量。钝

化阻控技术因操作简单、修复效果好、修复速率快、稳

定性强、成本较低，同时具有边修复边生产等特点，而

被广泛应用于重金属Cd污染农田土壤的修复治理。

朱桂芬等[1]通过研究新乡市寺庄顶污灌区生长的小

麦籽粒中的重金属污染发现，污灌区土壤中可交换态

Cd所占比例较高，导致小麦籽粒中的Cd含量超标严

重；杨金康等[2]通过对碱性重金属污染土壤的研究表

明，尽管Cd在碱性土壤中的活性要低于酸性土壤，但

在碱性 Cd污染土壤上生长的小麦籽粒 Cd含量仍超

出国家安全限量标准。

由于北方地区小麦田土壤属于碱性土壤，旱地种

植，不同于南方酸性水稻田可以通过调节土壤 pH值、

水分管理等农艺措施来调控土壤有效态Cd含量，且

大量在南方酸性Cd污染水稻田中防治效果显著的材

料、产品、技术等在北方碱性小麦田土壤Cd污染防治

中并不适用，如：生物炭、黏土材料海泡石与坡缕

石[3]、含磷材料和铁氧化物材料[4]等在北方碱性小麦

田Cd污染防治中效果均不明显。因此，需要进一步

研发适用于北方碱性土壤Cd污染的防治材料、产品

及技术，以保障小麦安全生产与人体健康。

土壤中的Mn以多种氧化物形式及其水合氧化矿

物形式赋存，Mn氧化物为细小颗粒状的晶体，内部具

有层状结构或大隧道结构，有较大的比表面积和内表

面积[5]，加之具有较低的零电荷点，使其可以通过氧

化还原和吸附/共沉淀过程来影响土壤中的重金属形

态和浓度[6]。巯基改性坡缕石材料对酸性和碱性土

壤中的重金属Cd均具有较好的钝化作用[7-9]，但相对

于其他天然钝化材料，该材料制备成本较高，制约了

其在现阶段的大规模应用。工业级MnSO4价格低廉，

研究表明其对碱性土壤重金属Cd污染具有一定的调

控作用，且通过XRD分析发现其主要杂质为同样可

以吸附钝化土壤重金属Cd的Fe、Zn等氧化物[10]，而且

其添加量低，对环境存在的二次污染可能性较小。因

此，研究巯基改性坡缕石材料与MnSO4复配对碱性土

壤重金属Cd污染的协同钝化阻控作用，对进一步降

低巯基功能材料使用量和修复成本，提高复配材料对

碱性土壤重金属Cd钝化与调控性能不仅具有重要理

论意义，而且具有重要实际应用价值。

本文通过土壤老化试验，探讨了硫基坡缕石与

MnSO4不同复配剂量对碱性土壤孔隙水中Cd浓度的

影响特征，以及对土壤Cd钝化作用的差异，阐明了土

壤不同形态Cd分布及有效态Cd和Mn含量的影响特

征，揭示其对土壤重金属Cd钝化与调控的作用机制，

为北方碱性土壤重金属Cd污染防治提供一定的技术

支持。

1 材料与方法

1.1 供试材料

供试土壤采自河南省新乡市某 Cd污染小麦田，

土壤类型为潮土，土壤基本理化性质见表1。
供试钝化材料巯基坡缕石（MPAL）为本团队自

主研发制备，为避免杂质干扰，本试验使用的MnSO4
为分析纯，购自上海麦克林生化科技有限公司。

1.2 试验设计

供试材料 MPAL 和 MnSO4的施加剂量以课题组

前期试验结果作为参考，各材料分别与土壤按照相

应质量比配制并充分混匀形成处理土壤，具体施加

剂量见表 2。本试验共设置 25 个处理，每个处理重

复 3次。

During the promotion effect of a high MnSO4 dose on MPAL-passivated Cd, MnSO4 had the greatest effect on 0.01% MPAL, and the
promotion effect gradually decreased with an increase in the MPAL dose. The combined treatment of MPAL and MnSO4 with appropriate
dose could efficiently fix Cd in soil and was a good method suitable for the remediation of Cd-contaminated soil in alkaline farmland.
Keywords：mercaptopalygorskite; MnSO4; immobilization; alkaline soil; cadmium pollution

表1 供试土壤基本理化性质

Table 1 Basic physical and chemical properties of the tested soil
pH值

pH Value
8.05

总Cd
Total-Cd/（mg·kg-1）

2.72

有效态Cd
DTPA-Cd/（mg·kg-1）

1.32

总Mn
Total-Mn/（mg·kg-1）

117.12

阳离子交换量
CEC/（cmol·kg-1）

13.22

有机质
Organic matter/（g·kg-1）

20.01
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将采回的土壤样品自然风干，混匀，过 2 mm筛。

准确称取 2 kg土壤样品于塑料盆中，每个塑料盆中分

别添加上述处理的钝化材料，充分混匀后保持土壤含

水率在 70% 左右。室温下培养的第 1、2、3、4、5、7、
11、14、17、20、25、30 d采集土壤溶液，对土壤溶液的

pH值及Cd和Mn的含量进行测定。在 30 d处理后采

集土壤样品，土样风干后研磨，过20目和100目筛，对

土壤 pH值、有效态 Cd含量和 Cd形态分布等相关指

标进行测定。在土壤老化处理的过程中，每日定时对

各处理进行称质量并补充水分，在采集土壤溶液后立

即补充土壤水分，确保含水率保持在70%左右。

1.3 样品分析

1.3.1 土壤理化性质及土壤溶液测定

土壤 pH 值采用 pH 计以土水比 1∶2.5进行测定

（NY/T 1377—2007）。将土壤溶液采样装置（Rhizon
MOM，长度 20 cm，外径 2.5 mm，荷兰瓦格宁根）插入

盆栽土壤中，土壤溶液取样器放置于外部，待取样器

中土壤溶液达到一定量时，将土壤溶液分为 2份，取

其中一份使用 pH 电极（PB-10，Sartorius，德国）测定

土壤溶液 pH值；另一份取 5 mL，并添加 5 mL 10%的

HNO3以防止氧化铁/氢氧化物沉淀[11]，利用电感耦合

等离子体质谱仪（ICP-MS）（iCAP Q，Thermo Fisher
Scientific）测定土壤溶液中Cd和Mn的浓度。

每个批次试验中均包含平行样品和标准溶液样

品（Multi - element Calibration Standard 2A 部 件 号

8500-6940），在分析期间，通过每 15个检测样品增加

1 个 8 μg·L-1 标准样品，控制样本的回收率始终在

90%~110%，进行分析期间的质量控制。

1.3.2 土壤Cd、Mn全量分析

土壤 Cd 和 Mn 全量采用 HF-HNO3 消解法测

定[12]，取 0.250 0 g土壤样品用 4 mL HF和 8 mL HNO3
消化，然后利用 ICP-MS测定。

1.3.3 土壤Cd、Mn有效态与Cd各赋存形态测定

土壤与DTPA（二乙烯三胺五乙酸）的比例为 1∶5

（m/V），通过DTPA提取确定土壤中生物可利用性的

Cd、Mn 含量（0.005 mol·L-1 DTPA，0.01 mol·L-1 CaCl2
和 0.1 mol·L-1三乙醇胺，用HCl调节 pH值为 7.3），并

使用 ICP-MS测定样品中Cd和Mn的有效态含量。

土壤中Cd的赋存形态采用 Tessier法测定[13]。土

壤中 Cd的 5种形态提取方法如下：MgCl2（pH 7.0）溶

液浸提可交换态 Cd（EXC-Cd）；NaOAc-HOAc（pH
5.0）溶液浸提碳酸盐结合态 Cd（CAR-Cd）；利用

25%HOAc稀释的NH2OH·HCl溶液浸提Fe/Mn氧化物

结合态Cd（OX-Cd）；有机结合态Cd（OM-Cd）在 pH 2
条件下用 HNO3处理，30%H2O2浸提测得；残渣态 Cd
（RES-Cd）含量为全量与前4种形态Cd含量的差值。

样品测定中，土壤样品的分析值通过标准土壤参

考材料（美国国家标准技术研究所 SRM 2586）校正。

每批次试验中均包含平行样品和空白样品，以进行质

量控制。

1.4 数据处理

试验数据用Excel 2019和Origin2019软件处理和

作图，采用 SPSS软件进行统计分析。采用单因素方

差分析和Duncan′s多重检验分析不同处理间相关指

标的差异显著性。

2 结果与讨论

2.1 不同处理下土壤孔隙水中Cd、Mn含量

2.1.1 不同处理下土壤孔隙水中Mn含量

土壤孔隙水是土壤中重金属迁移和转化的关键

介质[14]，重金属的生物活性和毒性与孔隙水环境密切

相关。不同处理下，土壤孔隙水中Mn含量变化如图

1所示。在图 1A单施MPAL处理中，S1~S4处理下孔

隙水平衡后 Mn 含量保持在 1.08~1.47 μg·L-1，与 CK
组 1.54 μg·L-1相比，虽然孔隙水Mn含量略有降低但

并无显著差异（P>0.05），说明MPAL的加入对孔隙水

中的Mn含量无显著影响。在图 1B单施MnSO4处理

中，孔隙水Mn含量与外源MnSO4添加剂量呈显著正

相关关系，且在外源MnSO4施加的 7 d内，M3和M4处

理下，土壤孔隙水的Mn含量以 104数量级增加，随着

添加时间的延长，土壤孔隙水中Mn含量显著降低。

图 1C~图 1F 为复配处理下土壤孔隙水中 Mn 含

量变化情况。从图中可以看出，复配处理对土壤孔隙

水中Mn含量的影响整体趋势与图 1B相似，这说明土

壤孔隙水中Mn含量主要受外源MnSO4添加剂量的影

响，而受MPAL添加量的影响较小，这与图 1A显示的

添加MPAL对土壤孔隙水中Mn含量的影响一致，说明

表2 土壤不同处理

Table 2 Different soil treatments
MnSO4质量分数

MnSO4 mass fraction/%
0

0.025
0.05
0.1
0.2

MPAL质量分数MPAL mass fraction/%
0

CK
M1
M2
M3
M4

0.01
S1

S1-M1
S1-M2
S1-M3
S1-M4

0.02
S2

S2-M1
S2-M2
S2-M3
S2-M4

0.05
S3

S3-M1
S3-M2
S3-M3
S4-M4

0.1
S4

S4-M1
S4-M2
S4-M3
S4-M4
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MPAL对土壤中Mn2+钝化作用较低。然而当MnSO4添

加达到一定剂量时，对比不同剂量MPAL和MnSO4复

配处理对土壤孔隙水Mn含量的影响可以发现，当添

加不同剂量MPAL时，土壤孔隙水中Mn含量升高程

度也不相同，随着MPAL添加量的增加，复配处理下

土壤孔隙水中Mn含量升高程度呈先降低再升高的趋

势，说明添加高剂量的MPAL对土壤孔隙水中Mn含

量存在一定程度的钝化作用，但这种影响并不显著。

2.1.2 不同处理下土壤孔隙水pH值

土壤孔隙水 pH值直接影响植物对土壤中 Cd的

累积[15]，不同处理下土壤孔隙水 pH 值变化如图 2和

图 3所示。在所有处理下，土壤孔隙水 pH值均呈先

升高后降低最终稳定的趋势，经过处理的孔隙水 pH

值约在第 3 d达到峰值，7 d后开始趋于稳定，处理后

的孔隙水 pH 值最终均呈碱性。图 2A 为单施 MPAL
对土壤孔隙水 pH值的影响，其中 CK处理平衡后 pH
值为 7.64。与 CK组相比，单施 MPAL对土壤孔隙水

pH值无显著影响，土壤平衡 30 d后 MPAL处理下的

孔隙水 pH 值较 CK 组上下浮动在 0.03 个单位左右。

相较WANG等[16]通过向 Cd污染红壤中添加 3%剂量

的玉米秸秆生物质炭可使土壤 pH 值升高 49.0% 相

比，添加MPAL对土壤孔隙水pH值的影响很小。

对于图 2B单施MnSO4处理，与 CK组相比，不同

培养时间下外源MnSO4的施加降低了孔隙水 pH值，

且在土壤培养 30 d后，添加MnSO4处理的土壤孔隙水

pH值较CK组降低 0.01~0.20个单位，孔隙水 pH值与

图1 不同培养时间下土壤孔隙水中Mn含量

Figure 1 Mn content in soil pore water under different cultivation times
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外源MnSO4施加剂量呈负相关关系。pH值是决定土

壤重金属Cd有效态含量的重要因素，即使是微小的

变化也会对重金属Cd有效性及形态分布产生一定的

影响。江娜等[17]的研究表明，环境 pH值不但能影响

H+与重金属离子间的竞争、微生物的官能团活性，还

能通过影响重金属离子的形态及水解过程来改变重

金属在土壤中的生物可利用性。影响土壤 pH 值的

因素很多，主要包括土壤类型、外源添加材料及微生

物等[18-19]。本试验中单施MnSO4引起土壤孔隙水 pH
值降低的原因可能是Mn2+进入土壤后与土壤颗粒表

面的 H+发生置换作用，从而释放出 H+导致孔隙水

pH值下降[20]。由于 pH值的降低可能导致重金属 Cd
的碳酸盐结合态及氢氧化物结合态沉淀溶解[21]，所

以从土壤 pH值变化角度来看，外源MnSO4的添加对

土壤中Cd存在一定的浸出风险。

图 3A为添加 0.01%MPAL剂量下，施加不同剂量

的MnSO4对土壤孔隙水 pH值的影响，在土壤稳定 30
d 后，CK 处理孔隙水 pH 值为 7.59，S1-M1、S1-M2、
S1-M3 及 S1-M4 处理下，土壤孔隙水 pH 值分别为

7.73、7.72、7.70和 7.49。说明复配处理下，外源高剂

量MnSO4的添加能增加H+在孔隙水中的活度，导致土

壤 pH值显著降低。此外，所有复配处理的孔隙水 pH
值均高于单施MnSO4处理，说明 S-M复配处理可以在

一定程度上抵消外源MnSO4添加造成的土壤 pH值的

降低，从而降低MnSO4对土壤 Cd的活化作用。除高

剂量MnSO4处理外，复配处理下孔隙水 pH值均高于

单施 MPAL 处理，说明中低剂量 MnSO4 可能会加强

0.01%MPAL对土壤中Cd的钝化作用，进一步降低了

土壤孔隙水中Cd2+浓度，导致土壤颗粒表面更多被吸

附固定的Cd2+通过平衡作用释放到孔隙水中，而孔隙

水中的H+则补充土壤表面释放的Cd2+点位，造成土壤

孔隙水pH值升高。

图3B、3C对应为当MPAL浓度为0.02%、0.05%时，

复配不同剂量MnSO4处理下土壤孔隙水 pH值变化情

况，S2-M与 S3-M复配处理下土壤孔隙水 pH与对照

组无显著差异，说明在一定剂量MPAL处理下，外源

MnSO4的添加会导致Mn2+替代H+进入土壤表面释放的

Cd2+点位，使得土壤pH值不会发生明显变化。图3D对

应为0.1%MPAL与不同剂量MnSO4复配处理下土壤孔

隙水pH值变化情况，显然S4复配高剂量（0.1%、0.2%）

MnSO4处理下孔隙水 pH 值低于对照组和单施 S4 处

理。对比高剂量MnSO4与不同剂量MPAL处理下孔隙

水 pH值变化情况可以发现，MnSO4复配高剂量MPAL
处理下孔隙水pH值与单施MnSO4无显著差异，说明高

剂量MPAL处理下，由于高剂量MPAL可以大量吸附

土壤及孔隙水中Cd2+，导致土壤及孔隙水可利用Cd含
量降低，此时中高剂量MnSO4添加处理下，Mn2+只能置

换土壤中的H+，导致孔隙水 pH值低于对照组。

2.1.3 不同处理下土壤孔隙水Cd含量

土壤孔隙水是植物暴露于重金属胁迫的直接环

境，孔隙水中的重金属含量可以用来更好地评估重金

属生态毒理学风险[22]。图 4和图 5为不同处理下土壤

孔隙水 Cd 含量随时间的变化情况。与土壤孔隙水

pH值变化相似，当土壤中添加 MPAL并加入去离子

水后，土壤孔隙水中的Cd含量均呈现先升高后降低

并最终趋于稳定，但孔隙水Cd含量的峰值及稳定时

间分别为 5~7 d和 11 d，晚于孔隙水 pH值相应变化阶

段，这说明添加 MPAL并没有立即对土壤中 Cd产生

钝化作用，在加入去离子水后，土壤颗粒上吸附的

Cd2+淋溶出来，导致土壤孔隙水中的Cd含量增加，在

4~7 d后，土壤孔隙水中的 Cd含量迅速降低，说明添

加的 MPAL 对土壤孔隙水中的 Cd2+产生了明显的钝

图2 MPAL和MnSO4处理下土壤孔隙水pH值

Figure 2 pH values of soil pore water under MPAL and MnSO4 treatment
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化作用，在约 13 d后趋于稳定。该现象也说明MPAL
对土壤中Cd具有快速钝化能力。

从图 4A 可以看出，施加 MPAL 后第 1 d，土壤孔

隙水中Cd含量就低于CK组，施加MPAL后 7 d内，中

低浓度的MPAL对土壤孔隙水Cd含量的影响无显著

规律性，但在施加 7 d后，土壤孔隙水中Cd含量变化

与 MPAL 剂量呈显著的负相关。虽然添加低剂量

MPAL 处理对土壤孔隙水中 Cd含量影响较小，但均

低于 CK 组。S4处理 30 d后，土壤孔隙水 Cd含量为

0.13 μg·L-1，与CK组相比降低达 80%。在添加MPAL
处理 30 d后，土壤孔隙水中的 Cd含量与 MPAL添加

剂量呈负相关，说明 MPAL在钝化 Cd的过程中促进

了液相Cd转化为固相Cd，降低了植物根系吸收转运

Cd 的风险。结合前文 MPAL 处理对孔隙水 Mn 含量

变化及 pH值变化情况，进一步说明MPAL对土壤Cd
的钝化是快速、稳定且高效的[23]。

从图 4B可以看出，土壤孔隙水Cd含量与MnSO4
添加剂量呈正相关，在土壤培养的第 5 d，M4处理下

图3 MPAL和MnSO4复配处理下土壤孔隙水pH值

Figure 3 pH value of soil pore water treated by the combination of MPAL and MnSO4

图4 MPAL和MnSO4处理下土壤孔隙水Cd含量

Figure 4 Cd content in soil pore water under MPAL and MnSO4 treatment
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的土壤孔隙水 Cd 含量最高可为 CK 组的 10 倍，但

M1~M3处理下的土壤孔隙水Cd含量与CK相比无显

著差异。说明外源高剂量MnSO4的施入可以明显活

化土壤颗粒中吸附固定的Cd2+，显著增加土壤孔隙水

中的 Cd含量，不利于土壤 Cd的钝化。高剂量Mn加

入引起 Cd 的活化可能主要有以下两个原因：首先，

Mn2+进入土壤后与土壤颗粒表面吸附的 Cd2+发生竞

争吸附，导致土壤颗粒表面吸附的 Cd2+释放；其次，

Mn2+与土壤颗粒表面的H+发生置换作用，造成土壤孔

隙水 pH值下降，从而降低了土壤对 Cd2+的吸附固定

能力，导致Cd2+的移动性增大[20]。根据孔隙水Cd含量

变化可以发现外源 MnSO4的加入导致孔隙水 Cd2+含

量降低，说明添加MnSO4可使土壤中的 Cd由固相转

为液相，导致 MnSO4处理对土壤 Cd 存在浸出风险。

因此，采用MnSO4阻控土壤 Cd污染对农作物可食部

位吸收累积 Cd时，需要考虑将添加MnSO4的剂量控

制在一定范围内，而且对生长期短的植物需要提前

15 d施加，以避免MnSO4添加剂量偏高，导致土壤中

吸附固定Cd释放而产生的不利影响。

从图 5A 可以发现，在复配材料添加 7~11 d 内，

MPAL与M2、M3及M4较高剂量MnSO4复配下，总体

上土壤孔隙水 Cd 含量不同程度的高于 CK 与 MPAL

单施处理。由图 5A可见，在土壤培养开始 7 d内，孔

隙水 Cd含量与外源MnSO4添加剂量呈正相关，但在

土壤培养 7 d 后复配处理对 Cd 的活化作用逐渐降

低，甚至在土壤培养的第 30 d 孔隙水 Cd 含量与 Mn
添加剂量转变为负相关关系，复配处理下孔隙水 Cd
含量均低于 CK 及 S1 处理。孔隙水 Cd 含量变化与

Mn 含量变化相对应，这表明在孔隙水 Mn 含量稳定

时其对Cd的活化作用可能达到了动态平衡，此后Cd
含量的变化主要归因于MPAL的作用效果。在孔隙

水基本稳定后，S1处理可以降低 Mn对 Cd的活化作

用，且 Mn 的添加增加了 MPAL 对 Cd 的钝化效果。

从 Cd 在孔隙水中的含量来看，0.01% MPAL 与不同

剂量 MnSO4在降低土壤孔隙水 Cd 含量的过程中表

现为协同作用。

图 5B 为添加 0.02%MPAL 复配不同剂量 MnSO4
对土壤孔隙水Cd含量的影响。虽然在土壤培养开始

7 d内，土壤孔隙水中Cd含量所呈现的变化与 0.01%
MPAL复配处理类似，但在土壤培养 30 d后，S2-M复

配处理与 S2单一处理下孔隙水Cd含量差异较小，说

明MnSO4的施加对 0.02%MPAL钝化Cd无明显影响。

从图 5C可以看出当MPAL添加剂量为 0.05%时，在土

壤培养初期，MnSO4 对 Cd 的活化作用就显著低于

图5 MPAL和MnSO4复配处理下土壤孔隙水Cd含量

Figure 5 Cd content in soil pore water treated with a combination of MPAL and MnSO4
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0.01%和 0.02%MPAL与不同剂量MnSO4的复配处理，

在土壤培养 30 d后，MnSO4对MPAL钝化Cd呈现出增

强作用，但其增强效果与 MnSO4添加剂量无明显关

系，而且所有复配处理土壤孔隙水Cd含量均低于CK
及S3处理，表现出极好的协同作用效果。

从图 5D 可看出，当 MPAL 剂量为 0.1% 时，在土

壤培养的整个过程中所有复配处理下孔隙水中Cd含

量均低于 CK组，特别是在土壤培养开始 7 d内，S4-
M4高剂量复配处理下，土壤孔隙水中Cd含量显著低

于 CK与 S4处理，但在土壤培养 12 d后，所有复配处

理下土壤孔隙水中 Cd含量与 S4处理相比并无显著

差异。Cd 污染土壤添加锰盐处理，一开始会由于

Mn2+替换土壤表面H+和Cd2+，导致土壤 pH 值和孔隙

水中Cd含量升高。但随着添加时间的延长，由于锰

氧化物低零电荷性以及其独特的结构[24]会对一些金

属离子如 Cd2+、Zn2+、Pb2+、Ni2+、Cu2+等具有很强的吸

附能力，因此在氧化锰形成过程中，土壤中的 Cd2+被

共沉淀[25-27]，从而又会降低土壤中Cd的有效性，导致

土壤孔隙水中Cd含量的下降。

从以上试验结果可以看出，S3-M3复配处理 5 d
内土壤孔隙水 Cd含量明显高于 S3和 M3单一处理，

而 S4-M4 复配处理下所有处理时间内均显著低于

CK，且在添加MnSO4 11 d内土壤孔隙水Cd含量均不

同程度低于MPAL单一处理。说明MPAL与MnSO4复

配处理效果同时受到二者复配中添加剂量的影响，特

别是 MnSO4添加剂量的影响。在 MPAL低剂量处理

下，复配高剂量MnSO4处理对土壤钝化 Cd的作用有

不利影响，此时需要将复配材料中MnSO4的剂量控制

在一定浓度范围内，以获取最大阻控效果。从上述试

验结果可以获得：S4-M4>S4≈S4-M2>S3-M1>S4-M1≈
S3-M2>其他处理，但由于 MPAL 材料价格较高，而

MnSO4价格低廉，因此，从处理费效比来看，S3-M1复

配材料性价比最佳，S3-M2次之。

2.2 不同处理下土壤pH值和Cd的形态分布

pH值是土壤理化性质的重要指标之一，其变化

与土壤重金属的形态直接相关[28]。本试验中不同处

理下土壤 pH 值变化如表 3所示。由表 3可见，单施

MPAL 处理下土壤 pH 值均低于 CK 组，但 pH 值与

MPAL添加剂量无显著相关性，说明MPAL钝化Cd的

机制不同于生物炭和海泡石等[29-30]，MPAL不是通过

调节土壤 pH值来阻控作物对 Cd的吸收累积。对于

单施 MnSO4处理，低剂量 MnSO4处理下土壤 pH值与

CK组相比无显著差异，高剂量MnSO4处理下土壤 pH
值显著低于CK组，土壤 pH值与MnSO4施加剂量呈负

相关。通过主体间效应检验验证 MPAL和 MnSO4复

配处理对土壤 pH 值的影响，发现 PMPAL=0.107>0.05，
P MnSO4<0.05，P MPAL × MnSO4<0.05，说明复合处理下 MPAL
对土壤 pH值无显著影响，MPAL和MnSO4复配处理虽

然能影响土壤pH值，但其主要影响因素为MnSO4的作

用。一般情况下，外源MnSO4进入土壤后会与土壤颗

粒表面的H+发生离子交换作用，增加土壤溶液中的H+

含量，导致土壤 pH值降低，而本试验中添加低剂量的

MnSO4使得土壤溶液中的Mn2+对土壤颗粒表面H+的置

换量可能尚不足以导致土壤pH值产生明显的变化。

Cd的形态分布是评估其在土壤环境中迁移率和

毒性的标准[31]。采用 Tessier连续浸提法测定的土壤

中 Cd的形态分布如图 6所示。可见，经过各种处理

后土壤 Cd 形态发生了显著变化。对于 CK 土壤，

EXC-Cd、CAR-Cd和OX-Cd是其主要成分，分别占比

26%、28%和 37%。在Cd的各种形态中，重金属的毒

性主要与EXC-Cd和CAR-Cd有关，因为EXC-Cd具

有很强的移动性，容易被植物吸收，而CAR-Cd不稳

表3 不同处理土壤pH值

Table 3 Soil pH values under different treatments
MPAL质量分数

MPAL mass fraction/%
0

0.01
0.02
0.05
0.1

主体间效应检验系数Test coefficient of intersubjective effect
PMPAL=0.107>0.05，PMnSO4<0.001，PMPAL × MnSO4<0.001

MnSO4质量分数MnSO4 mass fraction
0

8.07±0.05a
8.00±0.04ab
8.03±0.02ab
8.01±0.04ab
8.04±0.01a

0.025%
8.15±0.02a
8.01±0.03ab
8.09±0.05a
8.11±0.01a
7.95±0.07ab

0.05%
8.10±0.02a
8.06±0.03a
7.95±0.06b
8.11±0.02a
7.92±0.08ab

0.1%
8.02±0.11a
7.89±0.01bc
7.94±0.07b
7.95±0.05b
7.96±0.02ab

0.2%
7.81±0.03b
7.85±0.11c
7.74±0.01c
7.87±0.04c
7.84±0.05b

注：同行不同小写字母表示不同处理间差异显著（P<0.05）。
Note：Different letters in the same row indicate significant differences at the 0.05 level.
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定，易受环境条件尤其是 pH值影响转化为其他形式

的Cd而被释放[21]。所以从形态分布角度来看，CK土

壤中的Cd主要以不稳定的形态存在。

与CK相比，添加MPAL处理可以使土壤中EXC-
Cd含量降低 11~19个百分点，OX-Cd含量增加 7~16
个百分点，并且最高可使RES-Cd含量增加 10个百分

点，说明 MPAL的施加可以促进植物可利用性 Cd向

难利用性Cd的转换，这与之前的研究相似[32]。与CK
组相比，添加 MnSO4后土壤中 EXC-Cd 和 OM-Cd 含

量无显著变化，CAR-Cd含量降低了 7~11个百分点，

RES-Cd含量增加了 2倍以上。CAR-Cd含量降低的

原因是其主要成分为CdCO3，外源MnSO4的加入引起

土壤 pH值降低，导致CAR-Cd被分解，从而造成了土

壤中部分 Cd的重新分配[33]，这还可能导致土壤有效

态 Cd含量的增加。但当MnSO4添加入土壤后，在好

氧条件下Mn2+能够被氧化成氧化锰（MnO2/Mn2O3），在

氧化锰形成过程中，土壤中的 Cd2+被共沉淀[25，27]。那

些被锰氧化物持留的Cd2+难以被置换出来形成EXC-
Cd，导致土壤中RES-Cd明显增加，而降低的土壤有

效态Cd含量抵消了CdCO3分解释放的Cd含量，造成

土壤有效态 Cd含量并没有发生明显变化。从 Cd的

形态分布上看，外源MnSO4的加入提高了土壤中结构

更稳定的残渣态Cd含量，说明其添加有助于提高土

壤中Cd的稳定性。相关研究结果也表明，锰的施入

有利于铁氧化物的形成，并减少土壤中Fe2+的含量[34]，

由于铁锰氧化物和土壤胶体中锰含量的增加促进了

其对Cd的吸附，从而降低了土壤中碳酸盐结合态Cd
含量，增加了铁锰氧化物结合态Cd的含量。

与 CK 相比，S1-M1、S1-M2、S1-M3 及 S1-M4 处

理可使土壤中 EXC-Cd和 CAR-Cd含量分别降低 9~

13个百分点和 3~7个百分点，OX-Cd和RES-Cd含量

分别增加 2~6个百分点和 8~15个百分点；说明 S1-M
复配处理可以有效促进Cd由不稳定组分向稳定组分

转换。与 S1 处理相比，S1-M 复配处理可使土壤中

EXC-Cd和RES-Cd含量分别增加了 2~6个百分点和

4~11 个百分点，CAR-Cd 和 OX-Cd 含量分别下降了

3~7个百分点和7~10个百分点。

与 M1、M2、M3 及 M4 处理相比，S1-M1、S1-M2、
S1-M3及 S1-M4处理下，土壤中EXC-Cd含量降低了

4~13个百分点，CAR-Cd 和 OX-Cd 含量分别增加了

1~8个百分点和 6~9个百分点，S1-M复配处理下土壤

中Cd的稳定性明显增加。在 S2-M1、S2-M2、S2-M3
及 S2-M4 处理下，EXC-Cd 和 CAR-Cd 含量均低于

CK、S2、M1、M2、M3 及 M4 处理，说明在此复配处理

下，MnSO4和 MPAL 在钝化 Cd 过程中表现出协同作

用，其复配施用对于土壤Cd的钝化效果显著。

在 S3-M1、S3-M2、S3-M3 及 S3-M4 处 理 下 ，

EXC-Cd 和 CAR-Cd 含量均低于 CK 处理；添加同一

剂量的MnSO4处理相比，复配处理下的EXC-Cd含量

均低于相应的单施MnSO4处理，CAR-Cd含量变化虽

然因 MnSO4 添加剂量不同而不同，但是 EXC-Cd 和

CAR-Cd的总含量占比低于相应单施MnSO4处理，说明

复配处理下土壤重金属Cd的稳定性高于单施MnSO4
处理。S4-M1、S4-M2、S4-M3及 S4-M4处理下土壤

EXC-Cd 和 CAR-Cd 的总含量均低于 CK 和 M 处理。

从土壤 Cd形态分布中 EXC-Cd和 CAR-Cd含量占比

可以发现，S4、S3-M1及 S4-M4处理的效果最佳，其之

间无显著差异，其次为S4-M1、S4-M2、S4-M3、S3-M2、
S3-M3、S3-M4及 S2-M4处理，其之间同样无显著差

异。相比较而言，S1、S2、S3、M1、M2、M3、M4、S1-M1、

图6 不同处理下土壤Cd的形态分布特征

Figure 6 Morphology distribution of Cd in soil under different treatments
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S1-M2、S1-M3、S1-M4、S2-M1、S2-M2、S2-M3 处理

效果不明显。

可见，MPAL与MnSO4复配处理下，添加MnSO4导

致的土壤颗粒表面置换出来的 Cd2+会被 MPAL 所钝

化，而添加MnSO4导致的土壤Mn2+含量的增加，可以

有效地促进植物根系对土壤中Mn的吸收，抑制植物

根系对土壤中 Cd2+的吸收转运能力[10]，加之MPAL的

钝化作用，进一步降低了土壤中有效态 Cd 的含量。

因此，MPAL与MnSO4合适剂量复配不仅可以协同提

高对土壤中Cd的钝化阻控效果，而且可以有效降低

MPAL使用量，降低土壤重金属Cd污染修复成本。

2.3 不同处理下Mn和Cd在土壤中的生物利用性

不同处理下土壤DTPA-Mn含量如图 7所示。从

图 7可以看出，单施 MPAL 处理下土壤 DTPA-Mn 较

CK组无显著差异。前期研究也表明，碱性土壤添加

MPAL可以促进土壤中的锰氧化物转变为可溶性的

Mn2+[35]，这有可能造成吸附的 Mn2+和溶解的 Mn2+在

一定程度上实现互相抵消，导致在本试验中随着土壤

老化时间的增加，不同剂量MPAL处理下有效态Mn
含量与CK间均无显著差异。单施MnSO4与在MPAL
剂量一定时添加不同剂量 MnSO4复配处理下，土壤

Mn含量主要与外源MnSO4添加剂量有关，随着外源

MnSO4 添加剂量的增加，DTPA-Mn 含量显著升高。

在 S1-M、S2-M及 S3-M处理下，土壤DTPA-Mn含量

与CK相比均显著增加，但 S4-M处理下DTPA-Mn含

量与CK相比均无显著差异，这可能与添加高剂量的

MPAL对Mn2+吸附有关。

土壤DTPA-Cd代表土壤中活性最高、毒性最强、

作物最易吸收的Cd含量，本试验中不同处理对土壤

DTPA-Cd 含量的影响如图 8 所示。从图 8 可以看

出，S1和 S2处理对土壤DTPA-Cd含量无显著影响，

但 S3 和 S4 处理土壤 DTPA-Cd 含量显著降低，其中

图7 不同处理下土壤DTPA-Mn含量

Figure 7 Soil DTPA-Mn content under different treatments

不同小写字母表示不同处理间差异显著（P<0.05）。下同
Different letters indicated significant differences at 0.05 level. The same below

图8 不同处理下土壤DTPA-Cd含量

Figure 8 Soil DTPA-Cd content under different treatments
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S4处理使土壤 DTPA-Cd 含量降低达 41.8%，其效

果远高于磷酸二氢钾、伊利石、鸡粪等处理对土

壤 DTPA-Cd 的影响 [36]。单施 MnSO4 处理下，土壤

DTPA-Cd含量与 CK间无显著差异。但相关研究说

明，施加MnSO4可以显著降低碱性 Cd污染土壤中小

麦籽粒 Cd含量，小麦籽粒中 Cd含量与根中 Mn、Zn、
Fe含量呈显著负相关，说明土壤中施加MnSO4刺激了

小麦根系对Mn、Zn、Fe的吸收，阻塞了根系对Cd的吸

收作用[10]。

从图 8同样可以看出，仅 S1-M4处理与 CK相比

DTPA-Cd含量出现显著降低，降低率达 26.4%，其对

土壤有效态Cd的降低效果与 S3处理相近，S1-M2处

理与CK间并无明显差异，而 S1-M1与 S1-M3处理下

土壤DTPA-Cd含量高于CK组和 S1处理，说明MnSO4
可能会活化低剂量MPAL处理下土壤颗粒表面吸附

固定的 Cd2+。S2-M 处理下土壤 DTPA-Cd 含量显著

低于 CK 组，S2-M1、S2-M2 和 S2-M3 处理与单施 S2
处理无显著差异，而 S2-M4处理显著低于单施 S2处

理，说明高剂量 MnSO4对 MPAL 钝化 Cd 呈一定的促

进作用。与 CK 相比，S3-M1、S3-M2、S3-M3 及 S3-
M4处理土壤DTPA-Cd含量均显著降低，但与S3处理

间无明显差异，仍然高于 S4 单一处理。同样，S4-
M1、S4-M2、S4-M3 及 S4-M4 处理与 CK 相比土壤

DTPA-Cd 含量均显著降低。从土壤 DTPA-Cd 含量

降低效果上看，S1-M4、S3-M1、S3-M2、S3-M3、S3-M4、
S4-M1处理间无显著差异。

在所有复配处理中，添加低剂量MnSO4对MPAL
钝化Cd无显著影响或存在一定的活化作用，而添加

高剂量MnSO4对MPAL钝化Cd具有促进作用。在高

剂量 MnSO4对 MPAL 钝化 Cd 呈促进作用的情况下，

MnSO4对低剂量MPAL作用最大，随着添加MPAL剂

量的增加，这种促进效应逐渐降低。

3 结论

（1）单施MnSO4和MPAL处理可显著钝化碱性土

壤有效态 Cd，MnSO4和 MPAL 复配对碱性土壤 Cd 的

钝化效果显著优于单施 MPAL 和单施 MnSO4 处理。

在复配处理中，0.05% MPAL 与 0.025% MnSO4 和

0.02% MPAL 与 0.2% MnSO4复配处理不仅可以显著

提高土壤Cd的钝化阻控效果，而且可以明显降低钝

化材料用量，提高土壤Cd治理费效比。

（2）MPAL 与 MnSO4 合适的复配剂量使用下，

MnSO4和MPAL在钝化土壤 Cd过程中呈现出较好的

协同增效作用，添加MnSO4导致的土壤颗粒表面置换

出来的Cd2+会被MPAL所钝化，促进土壤中结构更稳

定的残渣态 Cd形成，提高土壤中 Cd的稳定性，同时

土壤施加 MnSO4 后可以显著提高 DTPA-Mn 含量。

MPAL与MnSO4复配处理是适用于修复碱性农田 Cd
污染土壤的良好方法。
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