
第 35 卷第 3 期

2015 年 3 月

环 境 科 学 学 报
Acta Scientiae Circumstantiae

Vol． 35，No． 3
Mar． ，2015

基金项目: 中国科学院西部行动计划项目( No． KZCX2-XB3-13)

Supported by the Western Action Plan Project of Chinese Academy of Sciences ( No． KZCX2-XB3-13)

作者简介: 温婧( 1988—) ，女，E-mail: hengwj0326@ 126． com; * 通讯作者( 责任作者) ，E-mail: zhangxc@ ms． iswc． ac． cn

Biography: WEN Jing( 1988—) ，female，E-mail: hengwj0326@ 126． com; * Corresponding author，E-mail: zhangxc@ ms． iswc． ac． cn

DOI: 10． 13671 / j． hjkxxb． 2014． 0816

温婧，朱元骏，张兴昌，等． 2015． 砒砂岩修复晋陕蒙能源区铅污染土壤的研究［J］． 环境科学学报，35( 3) : 873-879

Wen J，Zhu Y J，Zhang X C，et al． 2015． Ｒemediation of lead contaminated soil by adding Pisha sandstone in resource-rich region of Shanxi，Shaanxi

and Inner Mongolia［J］． Acta Scientiae Circumstantiae，35( 3) : 873-879

砒砂岩修复晋陕蒙能源区铅污染土壤的研究
温婧1，朱元骏2，3，张兴昌2，3，* ，潘洪加1，摄晓燕1，王伦江1

1． 西北农林科技大学资源环境学院，杨凌 712100

2． 西北农林科技大学水土保持研究所，杨凌 712100

3． 中科院水利部水土保持研究所，杨凌 712100

收稿日期: 2014-04-25 修回日期: 2014-07-25 录用日期: 2014-07-06

摘要: 寻找合适的材料来修复晋陕蒙地区因煤炭、石油和天然气开发导致的土壤重金属污染是该区域环境治理的重要措施． 砒砂岩具有较强的

吸附性，是可以用于土壤重金属污染修复的潜在材料． 本研究通过室内模拟实验来研究土壤中添加砒砂岩对铅形态分布、毒性溶出量( TCLP)

的影响及其对土壤孔隙度、pH、田间持水量、土壤酶活性的影响． 结果表明，砒砂岩可显著降低土壤弱酸提取态铅含量，增加可还原态与残渣态

铅含量; 随土壤中砒砂岩添加量的增加，高活性态铅的降幅越大低活性态铅的增幅越大． 砒砂岩显著降低了土壤铅毒性溶出量，降低程度与砒

砂岩添加量成正比． 砒砂岩的较强吸附特性及可以提高土壤 pH 是固化土壤重金属铅的重要因素． 此外，砒砂岩对土壤理化性质的改善一定程

度上对污染土壤起着改良作用．
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Abstract: As one of the important aspects in regional environment management in Shanxi，Shaanxi and Inner Mongolia region，heavy metal-contaminated

soil caused by coal，oil and natural gas exploitations need to be remediated by proper materials． With high adsorption，Pisha sandstone is a good candidate

for remediation． This study carried out laboratory simulation experiments to determine the effects of the Pisha sandstone on the distributions of Pb forms

and Pb TCLP ( Toxicity Characteristic Leaching Procedure) and to determine its effects on soil bulk density，soil pH，field capacity and soil enzyme

activity． The results showed that the Pisha sandstone reduced the contents of acid extractable lead in soil and increased the contents of reducible lead and

residual lead． The reduction rate of high activity Pb and the increase rate of low activity Pb increased with the dosage of the Pisha sandstone in soil． The

Pisha sandstone significantly reduced the contents of Pb TCLP and the reduction degree was proportional to the dosage of the Pisha sandstone． The

solidification of Pb could be attributed to high absorption and the enhancement of soil pH by the Pisha sandstone． The Pisha sandstone improved soil

physical and chemical properties，which to some extent remediated Pb contaminated soil．

Keywords: Pisha sandstone; lead contaminated soil; lead forms; TCLP

1 引言( Introduction)

近年来土壤重金属污染问题日益严重，其中，

以铅为代表的重金属污染因其生物毒害性和富集

性引起了人们的广泛关注． 相关资料统计显示，我

国约有 1． 3 × 104 hm2 的耕地受到铅等重金属污染，
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不仅导致粮食减产 10 × 106 t( 张从等，2000 ) ，也给

人体健康带来了极大危害( 余彬等，2007; 代全林，

2007) ． 在污染土壤中添加修复材料以稳定土壤中

的重金属、减少重金属在作物中的吸收积累，是土

壤重金属污染治理和土壤改良的重要途径之一( 桑

爱云等，2007; 彭丽成等，2011; 高俊杰等，2010; 刘昭

兵等，2010) ． 砒砂岩是黄土高原晋陕蒙接壤区的水

相沉积物，结构松散，很容易形成水土流失，但其具

有较强的吸附能力和较低的重金属本底值． 利用这

一特性将其应用于该区域的土壤重金属污染修复，

可以降低重金属污染土壤修复的成本．
评价一种材料对重金属污染土壤修复效果主

要是评价修复材料对土壤中重金属的形态及有效

态变化的影响． 但这一评价指标具有一定的局限

性，因为土壤是复杂的有机系统，除了修复材料与

重金属间的物理化学作用外，土壤其他指标也是很

重要的因素，其可以表征土壤的健康状况并反映修

复材料是否对土壤质量状况造成影响． 砒砂岩传统

上被看作是一种易引起水土流失的介质，以往的研

究较少有将修复材料投向砒砂岩，导致对砒砂岩修

复重金属污染土壤及对土壤质量的响应还缺乏了

解． 基于此，本文通过室内模拟试验，研究不同用量

砒砂岩对土壤中铅形态转化及 TCLP 毒性溶出变化

的影响，结合土壤基本理化指标的测定，来评价砒

砂岩对铅污染土壤的修复效果，以期为土壤重金属

污染的治理提供理论参考．

2 材料与方法( Materials and methods)

2． 1 试验材料

供试 土 壤 为 采 自 内 蒙 古 准 格 尔 旗 大 路 镇

( 40°2. 738'N，111° 22． 225' E ) 的 风 沙 土 ( 0 ～ 20
cm) ，土壤样品经自然风干并过 2 mm 尼龙筛，供室

内试验． 试验用的土壤修复材料为砒砂岩( 红色) ，

采自内蒙古准格尔旗暖水乡 ( 39°44'23． 6″N，110°
34'34． 3″E) ． 土壤及砒砂岩基本理化性质见表 1． 其

中，颗粒组成( 吸管法) 、pH、CEC、有机质和 Pb、Cd、
As 本底含量采用常规分析方法( 鲁如坤，2000 ) 测

定，比表面积采用 BET 比表面积测定仪测定，矿物

组成采 用 粉 晶 X 射 线 衍 射 仪 ( D /MAX-2600pc )

测定．

表 1 风沙土和砒砂岩基本理化性质

Table 1 Basic chemical and physical properties of Aeolian sandy soil and Pisha sandstone

材料 质地

颗粒组成

粘粒
( ＜ 0． 002 mm)

粉( 砂) 粒
( 0． 002 ～ 0． 02 mm)

砂粒
( 0． 02 ～ 2 mm)

pH
CEC /

( cmol·kg －1 )
有机质 /

( g·kg －1 )
比表面积 /
( m2·g － 1 )

风沙土 砂土 7． 18% 2． 01% 90． 81% 8． 36 3． 86 2． 93 2． 04

红色砒砂岩 30． 22% 12． 15% 57． 62% 9． 22 45． 79 1． 74 1． 97

材料
矿物组成

石英 蒙脱石 长石 方解石 白云石 高岭石 闪石

Pb /
( mg·kg －1 )

Cd /
( mg·kg －1 )

As /
( mg·kg －1 )

风沙土 82% 10% 2% 4% 2% 14． 36 5． 23

红色砒砂岩 57% 30% 10% 0 3% 9． 44 0． 49

注: “ ”表示未检出．

2． 2 试验设计

模拟试验在西北农林科技大学水土保持研究

所干旱大厅温室中进行． 试验所需的铅污染土壤由

外源添加 Pb ( NO3 ) 2 金属盐溶液的形式，按照国家

土壤环境质量三级标准近似 1． 5 倍的量模拟而成，

即铅含量为 700 mg·kg －1 ． 模拟污染土壤维持土壤

水分为田间持水量的 60%，于温室中培养 20 d 后，

进行后续污染土壤修复试验．
试验中土壤修复材料砒砂岩的添加量( 质量百

分比) 分别为 0( 空白对照 CK) 、10%、30% 和 50%，

共计 4 个处理． 将模拟铅污染土壤与以上不同比例

砒砂岩混合均匀后装于塑料桶 ( 高 10 cm × 直径

10 cm) 中，每个处理设 3 个重复，保持土壤水分为

田间持水量的 60% 并在温室中培养，分别在第 10、
20、30、40 d 取土壤样品测定土壤基本理化性质( 在

第 40 d 测定土壤田间持水量) 、重金属形态、TCLP
含量及土壤脲酶和过氧化氢酶的活性．
2． 3 试验方法

土壤样品基本理化性质采用常规分析方法测

定，土壤孔隙度采用土壤容重与土壤密度换算法计

算所 得，其 中，土 壤 密 度 采 用 土 壤 平 均 密 度

2． 65 g·cm －3 ． 土壤 pH 采用 1 ∶ 2． 5 的土水比( 田有

国等，2006) ，用 pH 玻璃电极进行测定; 田间持水量

采用环刀法测定． 土壤重金属的形态分级采用改进

478
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的 BCＲ 连续提取法( Mossop et al． ，2003) 分析，具体

步骤见表 2． 重金属毒性浸出量通过醋酸缓冲溶液

法进行提取( 孙叶芳等，2005 ) ，考虑到供试土壤的

pH ＞5，则采用将 5． 7 mL·L －1 冰醋酸( 保证 pH = 2．
88 ± 0. 05 ) 缓冲液按照 1 ∶ 20 的土 /缓冲液比进行

TCLP 提取，以( 30 ± 2 ) r·min －1 的速度在常温下振

荡( 18 ± 2) h，离心，过滤． 最后用原子吸收分光光度

计( Z-2000) 测定形态提取液和 TCLP 提取液的 Pb

( II) 含量． 土壤脲酶、过氧化氢酶活性测定参照关松

荫( 1986) 的方法，其中，脲酶测定采用靛蓝法( 土壤

脲酶活单位以 24 h 后每克土壤中 NH3-N 质量( mg)

表示，即 mg·g －1·d －1 ) ，过氧化氢酶测定采用高锰酸

钾滴定法( 土壤过氧化氢酶活性单位以每克干土在

24 h 内消耗 0． 02mol·L －1 KMnO4的体积( mL) 表示，

即 mL·g －1·d －1 ) ．

表 2 改进的 BCＲ 连续提取法

Table 2 Modified BCＲ sequential extraction schemes

步骤 提取形态 提取条件

1 弱酸提取态 在每克样品中加入 40 mL 0． 11 mol·L －1 HOAc，( 22 ± 5) ℃下振荡 16 h; 在 3000 r·min －1下离心 20 min

2 可还原态
在上步每克提取残渣中加入 40 mL 0． 5 mol·L －1 NH2OH·HCl，( 22 ± 5) ℃下振荡 16 h; 在3000 r·min －1下离心

20 min

3 可氧化态

在上步每克提取残渣中加入 10 mL 8． 8 mol·L －1 H2O2 ( pH = 2 ～ 3) ，室温下保持 1 h，然后加热到( 85 ± 2) ℃保

持 1 h; 再次加入 10 mL 8． 8 mol·L －1 H2O2 ( 调节 pH = 2) ，在( 85 ± 2) ℃保持 1 h，使溶液蒸发至几毫升; 最后

加入 10mL 1 mol·L －1 NH4OAc ( pH = 2) ，在( 22 ± 5) ℃下振荡 16 h; 在 3000 r·min －1下离心 20 min

4 残渣态 四酸消解

3 结果与讨论( Ｒesults and discussion)

3． 1 砒砂岩对土壤中铅形态的影响

表 3 为模拟铅污染土壤添加砒砂岩修复前后重

金属铅各化学形态含量及百分含量． 如表 3 所示，对

照土壤中铅的有效态含量较高，主要以弱酸提取态

( F1 ) 存在，其占全部形态的质量分数超过 50% ．

表 3 砒砂岩对污染土壤铅化学形态含量及分布的影响

Table 3 Effects of Pisha sandstone on the contents of Pb forms

时间 /d 处理
弱酸提取态( F1 )

含量 / ( mg·kg －1 ) 比例

可还原态( F2 )

含量 / ( mg·kg －1 ) 比例

可氧化态( F3 )

含量 / ( mg·kg －1 ) 比例

残渣态( F4 )

含量 / ( mg·kg －1 ) 比例

10 CK 400． 89 ± 12． 15a 56． 49% 262． 63 ± 18． 40b 37． 01% 15． 90 ± 6． 56e 2． 24% 30． 29 ± 8． 96cd 4． 27%

10% 309． 42 ± 15． 98b 48． 44% 278． 06 ± 5． 90a 43． 53% 36． 35 ± 4． 64a 5． 69% 14． 91 ± 17． 26d 2． 33%

30% 197． 95 ± 17． 68c 39． 85% 249． 78 ± 4． 73cd 50． 28% 17． 13 ± 19． 87de 3． 45% 31． 94 ± 5． 55cd 6． 43%

50% 103． 30 ± 6． 06e 29． 11% 206． 69 ± 10． 93f 58． 25% 7． 28 ± 1． 23f 2． 05% 37． 59 ± 4． 49cd 10． 60%

20 CK 396． 23 ± 8． 08a 55． 83% 259． 41 ± 13． 04bc 36． 55% 21． 23 ± 5． 12cd 2． 99% 32． 84 ± 7． 96cd 4． 63%

10% 302． 57 ± 8． 10b 47． 37% 257． 40 ± 4． 99bc 40． 30% 7． 40 ± 1． 50f 1． 16% 71． 37 ± 10． 40ab 11． 17%

30% 180． 50 ± 4． 37cd 36． 33% 233． 50 ± 4． 55e 47． 00% 9． 21 ± 1． 83f 1． 85% 73． 59 ± 3． 72ab 14． 81%

50% 113． 08 ± 3． 02e 31． 87% 196． 55 ± 7． 30fg 55． 39% 6． 41 ± 1． 40f 1． 81% 38． 82 ± 7． 64cd 10． 94%

30 CK 392． 74 ± 4． 62a 55． 34% 256． 17 ± 12． 60bc 36． 10% 24． 0 ± 6． 84bc 3． 38% 36． 80 ± 5． 88cd 5． 19%

10% 299． 29 ± 16． 44b 46． 86% 282． 77 ± 6． 02a 44． 27% 25． 76 ± 11． 69bc 4． 03% 30． 92 ± 7． 21cd 4． 84%

30% 174． 41 ± 10． 81d 35． 11% 255． 56 ± 9． 27bc 51． 44% 24． 37 ± 10． 38bc 4． 91% 42． 46 ± 16． 74c 8． 55%

50% 101． 67 ± 11． 04e 28． 65% 192． 42 ± 7． 44g 54． 22% 8． 62 ± 2． 52f 2． 43% 52． 15 ± 16． 02bc 14． 70%

40 CK 389． 19 ± 8． 59a 54． 84% 254． 06 ± 9． 97bc 35． 80% 27． 23 ± 7． 53b 3． 84% 39． 23 ± 3． 71cd 5． 53%

10% 304． 89 ± 21． 15b 47． 73% 241． 01 ± 10． 76de 37． 73% 9． 68 ± 0． 62f 1． 52% 83． 16 ± 4． 05a 13． 02%

30% 200． 52 ± 24． 37c 40． 36% 235． 17 ± 18． 05e 47． 34% 9． 24 ± 0． 90f 1． 86% 51． 87 ± 7． 35bc 10． 44%

50% 104． 34 ± 6． 78e 29． 40% 201． 76 ± 7． 36fg 56． 86% 5． 67 ± 0． 34f 1． 60% 43． 09 ± 3． 67c 12． 14%

注: 同列不同小写字母表示差异显著( p ＜ 0． 05) ，比例表示该形态含量占总量的百分比．

添加 10%、30%、50% 三种剂量砒砂岩后，使得 混合后新构土体土壤中铅总含量被稀释，含量呈相

578
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对减少趋势，但从混合土体各化学形态铅含量的占

比可知，与对照相比，在处理 10 d 后，砒砂岩的添加

显著减少了高活性的弱酸提取态( F1 ) 铅百分含量，

且随着砒砂岩投加剂量的增加，土壤弱酸提取态

( F1 ) 铅含量逐渐降低． 其中，砒砂岩 50%、30%、
10%处理使弱酸提取态( F1 ) 铅含量在总量中的占

比分 别 比 对 照 显 著 降 低 了 27． 38%、16． 64%、8．
05%，彼此 之 间 亦 表 现 出 显 著 性 差 异; 可 还 原 态

( F2 ) 铅百分含量则由于砒砂岩的处理而显著提高，

且随着处理剂量的增加可还原态( F2 ) 铅百分含量

逐渐增加，其中，砒砂岩 10%、30%、50% 处理后的

可还原态( F2 ) 铅百分含量与对照相比增幅分别为

6． 52%、13. 27%、21． 24% ; 究其处理后的可氧化态

( F3 ) 铅与残渣态( F4 ) 铅百分含量均未因砒砂岩的

添加表现出规律性变化影响，但从总趋势来看，可

氧化态( F3 ) 铅百分含量比对照有所降低，残渣态

( F4 ) 铅百分含量比对照有所增加． 在处理 20、30 和

40 d 后，其各形态变化与 10 d 的结果相似，处理天

数之间差异不显著．
综上所述，砒砂岩的添加显著降低了土壤弱酸

提取态铅含量，同时增加了可还原态铅含量和残渣

态铅含量，并随着砒砂岩剂量的增大降幅或增幅越

大，且弱酸提取态( y1 ) 和可还原态铅( y2 ) 百分含量

与砒砂岩剂量( x) 表现出了较好的线性关系: y1 =
－ 50． 433x + 54． 071( Ｒ2 = 0． 965) ，y2 = 39． 06x + 36．
966 ( Ｒ2 = 0． 942) ，残渣态铅百分含量( y3 ) 与砒砂岩

剂量( x) 的线性关系不明显: y3 = 13． 538x + 5． 6784
( Ｒ2 = 0． 449 ) ; 在时间尺度上，随着处理时间的变

化，各形态含量变化不大． 对于重金属污染土壤原

位钝化修复技术，主要是通过钝化剂与重金属发生

吸附沉淀、络合螯合等物理化学反应，改变重金属

在土壤中的化学形态和赋存状态，从而降低重金属

的活性、影响其环境行为，以达到修复污染土壤的

目的( Kumpiene et al． ，2008; Bolan et al． ，2003 ) ． 在

本研究中，砒砂岩的添加使污染土壤中铅活性最高

的弱酸提取态含量显著降低，而使活性相对较低的

可还原态与残渣态含量显著升高，这表明砒砂岩可

促使铅由高活性形态向低活性形态转化，从而显著

降低铅的生物有效性和迁移性，进而达到钝化修复

的目的． 考虑到砒砂岩具有较高的 pH、自身较强的

吸附性能，它可能通过提高土壤 pH、吸附反应、离子

交换、化学沉淀等来钝化稳定土壤中较高活性的铅

组分，以转向低活性组分．

土壤 pH 的提高，一方面影响其中重金属的存

在形态和赋存状态，另一方面影响土壤吸附过程．
砒砂岩的添加使土壤 pH 升高，并维持在一个相对

较高的稳定值，且随砒砂岩添加剂量的增大，pH 相

应增大( 具体结果详见 3． 3． 3 节) ． 试验进一步将砒

砂岩处理前后的土壤 pH 与土壤中各形态铅百分含

量进行相关分析，结果见表 4． 由表 4 可知，土壤弱

酸提取态铅百分含量与土壤 pH 呈显著负相关( p ＜
0. 01) ，可还原态与残渣态铅百分含量则与土壤 pH
呈显著正相关( p ＜ 0． 01 ) ，这表明土壤中铅含量由

高活性态转向低活性态，与砒砂岩改变了土壤 pH
有密切关系．

表 4 土壤各形态铅含量与土壤 pH、砒砂岩吸附铅量相关关系

Table 4 Ｒelationship between Pb forms and pH of soil and Pb ( Ⅱ )

adsorption

弱酸提取
态铅( F1 )

可还原
态铅( F2 )

可氧化
态铅( F3 )

残渣态铅
( F4 )

土壤 pH － 0． 975＊＊ 0． 941＊＊ － 0． 366 0． 722＊＊

砒砂岩吸附 Pb 量 － 0． 982＊＊ 0． 971＊＊ － 0． 327 0． 670＊＊

注:＊＊表示在 0． 01 水平( 双侧) 上显著相关．

砒砂岩具有较强的吸附性，吸附量大约为 53．
05 mg·g －1 ( 温婧等，2014) ，随着砒砂岩添加量的增

大，其吸附铅的容量自然增大，可能对铅的有效含

量产生影响． 将砒砂岩对铅的吸附量与处理前后土

壤中各形态铅百分含量进行相关分析可知( 表 4 ) ，

土壤中高活性的弱酸提取态铅百分含量与砒砂岩

吸附铅量呈显著负相关( p ＜ 0． 01 ) ，低活性的可还

原态与残渣态铅百分含量与砒砂岩吸附量呈显著

正相关( p ＜ 0． 01 ) ，这进一步表明砒砂岩的吸附性

直接关系着土壤中铅的活性状态．
3． 2 砒砂岩对土壤铅溶出特性影响

TCLP ( Toxicity Characteristic Leaching
Procedure) 法是由美国环保局( USEPA) 提出的一种

环境污染评价方法，同时也是美国最新的用以评估

重金属生态环境风险的法定重金属污染评价方法

( Sun et al． ，2006) ． 目前，国内外已有研究将该方法

用于评价钝化剂对重金属污染土壤钝化修复的效

果，即采用该方法分析钝化修复前后土壤中重金属

元素的浸出量，以此来评价钝化剂在重金属生物有

效性和迁移能力上的修复效果( Hettiarachchi et al． ，

2000; 陈杰华等，2009) ．
砒砂岩不同添加剂量对污染土壤铅的 TCLP 毒

性溶出量及其随时间变化的影响见表 5． 结果显示，
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在铅污染土壤中添加砒砂岩后，铅的毒性溶出量显

著降低． 当处理到 10 d 时，砒砂岩 50% 添加剂量下

的土壤重金属铅毒性溶出量由 428． 11 mg·kg －1 降

低到 118． 35 mg·kg －1，并且其占全量的比值分别比

CK、10%、30% 水 平 下 显 著 减 少 了 26． 97%、17．
59%、8． 70% ． 由此可以看出，随着砒砂岩剂量的增

加，土壤中铅毒性溶出量随之降低，并且降低显著，

同时铅毒性溶出比例( y) 与砒砂岩添加量( x) 同样

表现出了较好的线性关系: y = － 52． 043x + 56． 456
( Ｒ2 = 0. 936 ) ． 当 处 理 进 行 到 第 40 d 时，砒 砂 岩

10%、30%、50%剂量下的土壤铅毒性溶出量分别为

第 10 d 时 毒 性 溶 出 量 的 88． 99%、90． 92%、91．
13% ． 由此可见，随着砒砂岩处理时间的延长，土壤

中铅毒性溶出量呈下降趋势，但下降不明显．

表 5 砒砂岩对污染土壤铅毒性溶出量及所占百分比含量的影响

Table 5 Effects of Pisha sandstone on the contents of Pb TCLP

处理
10 d

溶出量 / ( mg·kg －1 ) 比例

20 d

溶出量 / ( mg·kg －1 ) 比例

30 d

溶出量 / ( mg·kg －1 ) 比例

40 d

溶出量 / ( mg·kg －1 ) 比例

CK 428． 11 ± 1． 12a 60． 32% 419． 32 ± 1． 67b 59． 08% 420． 11 ± 2． 07b 59． 19% 415． 90 ± 2． 11b 58． 60%

10% 325． 39 ± 3． 12c 50． 94% 309． 09 ± 7． 75d 48． 39% 305． 15 ± 3． 77d 47． 77% 289． 57 ± 8． 18e 45． 33%

30% 208． 91 ± 7． 63f 42． 05% 195． 36 ± 2． 61gh 39． 32% 201． 24 ± 7． 32g 40． 51% 189． 95 ± 5． 76h 38． 23%

50% 118． 35 ± 2． 15i 33． 35% 110． 51 ± 1． 63j 31． 14% 111． 19 ± 5． 46ij 31． 33% 107． 85 ± 3． 60j 30． 39%

注: 同列不同小写字母表示差异显著( p ＜ 0． 05) ，比例为该形态含量占总量的百分比．

土壤铅毒性溶出量之所以随砒砂岩的添加而

降低可能是由于砒砂岩的施入增加了土壤 pH，使铅

以较稳定形态存在． 此外，土壤中砒砂岩能有效增

加土壤的吸附性能和吸附亲和力，其原因为: ①砒

砂岩具有较大的阳离子交换量( 45． 79 cmol·kg －1 ) ，

重金属离子可与砒砂岩中的 Ca2 +、Mg2 + 等进行离子

交换而吸附在砒砂岩表面; ②砒砂岩可通过静电作

用吸 附 Pb2 + ; ③ Pb2 + 与 砒 砂 岩 中 的 CO2 －
3 形 成

PbCO3沉淀( 温婧等，2014) ． 进一步将土壤铅毒性溶

出量与砒砂岩处理前后土壤 pH 和其对铅的吸附量

进行相关分析得知，土壤中铅毒性溶出量的多少与

土壤 pH、砒砂岩吸附钝化铅的含量有着密切关系，

它们之间呈现出显著负相关性( TCLP-pH，r = － 0．
981，p ＜ 0. 01; TCLP-吸附量，r = － 0． 967，p ＜ 0．
01) ． 这说明砒砂岩在通过改变土壤 pH、增大土壤吸

附量来抑制土壤铅迁移方面发挥着积极的作用．
3． 3 砒砂岩对污染土壤理化特性的影响

3． 3． 1 砒砂岩对土壤总孔隙度的影响 土壤孔隙

度也是表征土壤质量好坏的一个关键物理数值． 土

壤孔隙度与土壤容重有关，一般通过土壤容重与土

壤密度计算得到． 因此，土壤孔隙度与土壤容重类

似，也可以说明土壤的结实程度及土壤的通气状

况、水分运动等．
图 1 结果显示，在土壤中添加砒砂岩可以明显

改善土壤孔隙度，使土壤孔隙度增大． 与对照土壤

孔隙度( 39． 62% ) 相比，砒砂岩 10%、30%、50% 添

加比例 处 理 后 的 土 壤 孔 隙 度 分 别 增 大 到 了 40．

38%、43. 40% 和 46． 04%，并且随砒砂岩添加比例

的增大土壤孔隙度相应增大． 这说明砒砂岩在一定

程度上改善了土壤结构，使原本孔隙度为 39． 62%
的紧实土壤得以疏松，增大了土壤通气状况，并使

得土壤水分有利输送，进而营造了植物、微生物生

长的有利环境．

图 1 不同剂量砒砂岩对土壤孔隙度的影响

Fig． 1 Effects of Pisha sandstone with different doses on

soil porosity

3． 3． 2 砒砂岩对污染土壤田间持水量的影响 田

间持水量作为土壤所能保持的、作物能有效生长的

最大含水量，是影响土壤质量和作物生长的重要因

素，其大小与土壤质地、结构等因素有关． 图 2 结果

表明，添加砒砂岩处理较对照能显著增加土壤田间

持水量，其中，10%、30%、50%处理分别比对照增加

田间持水量 5． 00%、7． 97% 和 9． 72% ． 这可能与砒
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砂岩含有 30%的蒙脱石及羟基等强亲水基团有关，

对土壤水分有良好的吸收和保持作用． 土壤含水量

的增加是促进作物良好生长的基础，这表明砒砂岩

在土壤保水方面具有一定的改良作用．

图 2 不同剂量砒砂岩对土壤田间持水量的影响

Fig． 2 Effects of Pisha sandstone with different doses on

field capacity

3． 3． 3 砒砂岩对污染土壤 pH 的影响 不同剂量

砒砂岩对污染土壤 pH 的影响见图 3． 与对照相比，

各培养期内砒砂岩的添加都提高了土壤 pH，且随添

加剂量的增加 pH 逐渐增加，增加幅度分别为: 30%
处理比 10% 处理增加了 0． 22 ～ 0． 28，50% 处理比

30%处理增加了 0． 20 ～ 0． 33． 随着培养时间的推

移，各个处理土壤 pH 没有表现出较大的变化，在整

个培养期内砒砂岩 10%、30%、50% 处理分别使土

壤 pH 维持在 8． 47 ～ 8． 57、8． 74 ～ 8． 83、8． 94 ～ 9． 16
的较高水平，对土壤 pH 表现出一定的持久性． 可

见，添加砒砂岩显著提高了污染土壤 pH，这可能是

由于 砒 砂 岩 自 身 的 高 pH，添 加 后 使 土 壤 pH 值

增加．

图 3 不同剂量砒砂岩随不同时间对污染土壤 pH 的影响

Fig． 3 Effects of Pisha sandstone with different doses at different

times on pH

3． 3． 4 砒砂岩对污染土壤酶活性的影响 由图 4a

可知，在 试 验 设 定 范 围 内，与 对 照 相 比，砒 砂 岩

10%、30%及 50%处理均增加了土壤过氧化氢酶活

性，且随着投加剂量的增加，过氧化氢酶活性增幅

逐渐降低． 与此同时，在不同处理时间下的过氧化

氢酶活性变化均表现为: 随着时间的推移，土壤过

氧化氢酶活性总体呈现下降趋势． 砒砂岩的添加对

土壤脲酶活性的影响如图 4b 所示． 在本试验设定范

围内，与对照相比，不同剂量砒砂岩的添加对土壤

脲酶活性影响不大．

图 4 砒砂岩对土壤过氧化氢酶活性( a) 和脲酶活性( b) 的影响

Fig． 4 Effects of Pisha sandstone on the activities of hydrogen

peroxidase ( a) and urease ( b)

低含量的重金属对土壤酶活性有一定的激活

作用，但随着重金属含量的升高，土壤酶活性会受

到抑制，当重金属含量较高时土壤酶失活( 林匡飞

等，2005; 滕应等，2008; Belyaeva et al． ，2005; Chen
et al． ，2005) ． 砒砂岩的添加对土壤过氧化氢酶活性

的提高，则可能就是由于砒砂岩不同程度地降低了

土壤中重金属铅的活性，尤其是显著地降低了土壤

弱酸提取态铅含量及毒性溶出量，减轻了对土壤酶

活性的抑制作用． 另外，砒砂岩的添加也显著提高

了土壤 pH，土壤 pH 的提高有利于增加土壤微生物

的数量，形成优势微生物，其分泌的胞外酶数量也

相 应 增 多，导 致 土 壤 过 氧 化 氢 酶 活 性 提 高

( Frankenberger et al． ，1982; 王涵等，2008 ) ． 而过氧
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化氢酶活性在各处理间随砒砂岩添加剂量的增加

呈现下降趋势，则可能与有关研究认为在一定浓度

范围内，过氧化氢酶活性会随着重金属铅含量的降

低而逐渐减小有关 ( Yang et al． ，2006; 杨志新等，

2001) ． 对于脲酶各处理与对照相比变化不大，可能

是由于砒砂岩各个添加水平处理后的土壤重金属

含量仍然在抑制脲酶活性的重金属含量范围内．
3． 4 砒砂岩实际应用价值

由上述分析可知，砒砂岩在降低土壤铅有效态

含量的同时，并未对土壤质量造成影响，反而在一

定程度上改良了土壤． 相比其他材料而言: ①砒砂

岩在晋陕蒙区域分布广泛，可就地取材用于修复该

区域土壤重金属污染，这减少了材料的运输成本;

②砒砂岩不像生物碳、碳纳米管、有机堆肥等材料

在应用之前需要合成加工或是前期处理，它极易风

化可直接应用不需处理，这减少了材料生产成本;

③砒砂岩也不像石灰、磷酸盐类物质，使用后可能

对土壤质量状况产生影响，这减少了后续治理成

本;④砒砂岩易水蚀风蚀，对当地环境造成一定的

影响，被当地人视为废弃物，它在作为土壤修复剂

上的潜能为其资源化再利用开辟了新途径．

4 结论( Conclusions)

1) 砒砂岩具有一定的修复铅污染土壤的作用，

对土壤中的铅有稳定固化的效果． 砒砂岩的添加显

著降低了土壤弱酸提取态铅百分含量，增加了可还

原态和残渣态铅百分含量，并随砒砂岩添加剂量的

增大高活性态降幅越大、低活性态增幅越大; 同时，

砒砂岩显著降低了土壤铅毒性溶出量，使铅生物有

效性和迁移能力、土壤毒性得以降低，且降幅程度

与砒砂岩用量成正比．
2) 砒砂岩的较强吸附特性及可以提高土壤 pH

是固化土壤重金属铅的重要因素． 砒砂岩还可改善

土壤理化特性，在一定程度上对污染土壤起改良、
调节作用．
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