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【摘要】 土壤重金属形态分析是污染土壤修复的关键｡基于现阶段土壤重金属污染的研究成果,在指出土壤中重金属形态研究

的必要性基础上,对土壤重金属存在的形态和分析方法进行了论述,接着着重对土壤重金属形态分布的主要影响因素进行了深

入分析,最后指出本领域研究中存在的问题并提出研究展望｡为深入了解土壤重金属的赋存形态､形态分布的影响因素以及提

出切实可行的重金属污染土壤修复方式提供理论指导参考｡ 
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Review on speciation analysis of heavy metals in polluted soils and its 
influencing factors 
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Abstract: Speciation analysis of heavy metals in soils is one of key steps in remediation of heavy metal contaminated soils. 
According to recent literature, the necessity of research on the speciation of heavy metals in soil was expatiated in the first part of this 
paper. And the heavy metals fractionation and methods of speciation analysis of heavy metals were reviewed and analyzed, covering 
the general procedure called sequential extraction method and the widely used analytical method called BCR. In the latter part, the 
main factors affecting the fractionation and speciation of heavy metals in soils were discussed. Finally, the future research direction 
and emphasis on this research field are prospected. This paper will be helpful theoretical guidance reference for understanding heavy 
metal fractionation in soils and the factors influencing heavy metal speciations, and for the practical method of remediation of heavy 
metal contaminated soils. 
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1  前言 

目前,土壤重金属污染已成为全球优先关注的

焦点问题之一｡重金属(包括金属和非金属)是指原

子密度大于 6 g·cm3 的一类金属元素(除 As､B 和 Se

之外)[1]｡土壤重金属污染是指因人为活动将重金属

带入到土壤中,使土壤中重金属的含量高于背景值,

导致生态环境质量的恶化｡造成这种现象的主要原

因是大规模开采利用重金属矿产资源和化石燃料,

大量排放工业“三废”及使用含重金属化肥､农药
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等[2–3]｡由于土壤重金属污染具有不可逆性､长期性､

隐蔽性与毒性特点,经过食物链的不断累积,从而引

起土壤质量､粮食安全､生态环境､人类健康和社会

发展等一系列的问题[4–5]｡ 

进入土壤的重金属通过溶解､吸附､络合､沉淀､

凝聚等反应形成不同形态的重金属,而各形态的活

性､迁移特点和生物毒性以及环境效应是存在差异

的[6–7]｡重金属在土壤中的迁移转化规律不仅与其总

量有关,而且与各形态的分布紧密相关[8]｡其中,以

有效态重金属即土壤中易被植物吸收利用的那部分

重金属作为评价重金属污染程度的指标能更好地反

映土壤的污染状况及其对植物的危害[9]｡因此,对污

染土壤重金属形态分析及其影响因素的研究逐渐成

为国内外学者关注的热点问题之一｡ 

对土壤重金属形态及其影响因素的研究,有利

于进一步了解其转化迁移的机理和对生物作用的特

征｡因此,本文在阐述重金属形态研究必要性的基础

上,综述了土壤重金属的形态及形态分析的方法,并

进一步探讨了土壤重金属形态分布的影响因素,最

后提出现阶段土壤重金属形态分析研究中存在的问

题和展望,旨在为土壤重金属污染的修复提供理论

参考｡ 

2  研究土壤重金属形态的必要性 

土壤重金属污染对生态环境有很大的影响｡土

壤中的重金属不易降解,并具有累积性､潜伏性及毒

性等特点,当重金属积累到一定程度时,影响植物生

长 ､根系的酶活性,甚至造成植物死亡 ;重金属 

可以通过植物根系转移至茎､叶和果实中,经过食物

链的累积,进而影响人体健康和生态平衡｡然而,仅

以土壤中重金属总量是不足以评价其有益性[10]､生

物有效性[11–12]以及毒性的[13],更大程度取决于其赋

存形态[14–16]｡重金属的总量相同而形态分布不同时,

其产生的生物效应与环境效应不同｡通过掌握土壤

重金属形态以及各形态间转化规律,才能较为可靠

地评价重金属对环境和生态体系的影响,才能深入

了解重金属对土壤体系及生物的污染机理,才能为

提出切实可行的土壤重金属污染修复方法提供理论

指导参考｡ 

3  重金属形态的概念､类型及分析方法 

3.1  重金属形态的概念和类型 

重金属形态(Heavy metal speciation)的概念早

在 1958 年就已提出[17],但国内外学者有不同解释｡

Stumm 和 Brauner[18] 提出:化学形态(Chemical 

speciation)是指在特定的环境中,某一种元素实际存

在的分子或离子形式｡汤鸿霄[19]认为化学形态可归

纳为价态､化合态､结合态和结构态｡ 

从 1979年到 2000年,越来越多的学者致力于重

金属化学形态的分析,根据在实验研究过程中的分

析目的不同,不同的学者对土壤和沉积物中的重金

属元素形态类型进行了不同的分类,见表 1｡ 

土壤重金属形态分析方法,适合 Cu､Cd､Ni､Zn､

Pb､Fe､Co 和 Mn 等重金属的提取,提取程序见表 2｡

此外,欧共体标准物质局(European Community 

Bureau of Reference)提出的 BCR 提取法 [23], 

 

表 1  重金属形态的划分类型 

Tab. 1  Classification of heavy metal forms 

年份 重金属形态类型 参考文献 

1979 5 种形态:可交换态､碳酸盐结合态､铁锰氧化物结合态､有机物结合态和残渣态 Tessier[20] 

1981 7 种形态:交换态､碳酸盐结合态､无定型氧化锰结合态､有机态､无定型氧化铁结合态晶 Forstner[21] 

 型氧化铁结合态､残渣态化物沉淀态和残渣态  

1985 8 种形态:交换态､水溶态､碳酸盐结合态､松结合有机态､氧化锰结合态､紧结合有机态､ Shuman[22] 

 无定形氧化铁结合态和硅酸盐矿物态  

1987 4 种形态: 酸溶态､可还原态､可氧化态和残渣态 BCR 法[23] 

1994 7 种形态:水溶态､易交换态､无机化合物沉淀态､大分子腐殖质结合态､氢氧化物沉淀吸 Cambrell[24] 

 收态或吸附态､硫化物沉淀态和残渣态  

2000 6 种形态:水溶态､交换态､碳酸盐结合态､铁锰结合态､有机质结合态和残渣态 邵涛[25] 
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该方法提取步骤较为详细,能更好的反映土壤重金

属的分配特征,适合 Cr､Ni､Cu､Zn､Pb 和 Cd 等重金

属提取,提取程序见表 3｡近年来,超声提取在土壤样

品前处理中的应用已有报道,与传统改进的 BCR 法

相比,超声提取将提取时间由十几小时缩短为几十

分钟,提取条件更易控制,提取效率更高,方法的精

密度､准确度均满足样品分析的技术要求,适合批量

样品的分析[26]｡ 

3.2  土壤重金属化学形态分析的方法 

重金属形态分析是指测定与表征重金属元素

在环境中实际存在的物理和化学形态的过程 [27], 

其目的是确定生物有效性和生物毒性,为土壤重金

属污染的评价､生物修复以及农产品安全等问题提

供理论参考｡土壤重金属化学形态分析方法可分为

三类:模型计算法､电化学测定法和化学提取法, 

详见表 4｡ 

 

表 2  Tiesser 连续提取程序 

Tab. 2  Tessier sequential extraction procedures  

步骤 形态 提取条件 提取试剂 

I 可交换态 25 ℃,振荡 1 h,pH=7.0 8 mL 1 mol·L-1 MgCl2 

II 碳酸盐结合态 25 ℃,振荡 5 h,pH=5.0 8 mL 1 mol·L-1 CH3COONa 

III 铁–锰氧化物结合态 (96 ± 3) ℃,间歇性振荡 6 h,pH=2.0 20 mL 0.04 mol·L-1 NH2OH·HCl,25% HoAc 

IV 有机物结合态 (85 ± 2) ℃,间歇性振荡 2 h,pH=2.0 (1) 3 mL 0.02 mol·L-1 HNO3 + 5 mL 30%H2O2 

  (85 ± 2) ℃,间歇性振荡 3 h,pH=2.0 (2) 3 mL 30%H2O2 

  25 ℃,振荡 0.5 h (3) 5 mL 3.2 mol·L-1 CH3COONH4 (20%HNO3) 

VI 残渣态 消解 HF + HCL+ HClO4 + HNO3 

 

表 3  BCR 连续提取程序 

Tab. 3  BCR sequential extraction procedures 

步骤 形态 提取条件 提取试剂 

I 酸可溶态 25 ℃,振荡 16 h 20 ml 0.11 mol·L-1 CH3COOH 

II 可还原态 25 ℃,振荡 16 h,pH=1.5 20 ml 0.5 mol·L-1 NH2OH·HCl 

III 可氧化态 85 ℃,间歇性振荡 1 h,pH=2—3 (1) 5 ml 8.8 mol·L-1 H2O2 

  85 ℃,间歇性振荡 1 h,pH=2—3 (2) 5 ml 8.8 mol·L-1 H2O2 

  25 ℃,振荡 16 h,pH=2.0 (3) 25 ml 1.0 mol·L-1 CH3COONH4 

IV 残渣态 消解 HF + HCL + HClO4 + HNO3 

 

表 4  重金属化学形态分析的方法 

Tab. 4  Analytical method of heavy metal chemical forms 

方法分类 具体方法 特点 

模型计算法[28] 通过采用统计学方法分析重金属与其它元 适合研究单一基质中单一金属元素的吸附质/结合物,不适合于多种基质､ 

 素的关系,进而推测重金属存在的形态｡ 吸附质以及多种金属化合物存在时的情景｡ 

电化学测定法[29] 离子选择性电极法､伏安法 前者易受到溶液环境条件的影响,且受限于离子选择性电极的可获得性; 

   后者确定的重金属某种形态是一组在动力学､迁移性和稳定性等方面具有

  相似行为的重金属物质｡ 

化学提取法[30] 单级提取法､多级连续提取法  单级提取法是一种一次性提取方法,此法适合分析土壤重金属的生物有效

  态,不适宜对土壤重金属形态的转化､迁移的研究｡ 

   多级连续提取法虽然适应于对土壤重金属形态的转化和迁移的研究,但提

  取时间长､步骤繁多复杂,提取形态是假设在实验室环境下而并非在自然环 

  境下的真实状态,即在实用性方面不是很理想｡ 
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4  土壤重金属形态分布的影响因素 

4.1  土壤的理化性质 

4.1.1  土壤质地 

土壤质地是影响土壤重金属形态分布的重要因

素之一｡土壤质地(壤土､黏土､砂土)直接影响到土

壤的孔隙大小和紧实程度,间接影响到土壤的通透

性､透水性等性能｡在重金属污染的土壤中,重金属

离子被优先吸附且固定在比表面积较大､对重金属

离子吸附能力较强的土壤组分中,这些组分主要有

氧化物､粘粒矿物和腐殖质,而这些主要分布在细颗

粒中,因此黏粒中重金属的含量最高,通常比砂粒高

数倍以上｡土壤黏粒带负电荷,可以通过静电作用吸

附阳离子｡因此,在黏粒含量多的土壤中,交换态重

金属含量较低,残留态含量较高[31]｡倪才英[32]等对 3

种不同土壤质地对铜的吸附能力的研究表明:重壤

(Heavy loam)对铜的吸附能力最强,其次为中壤

(Medium loam),轻壤(Light loam)最弱,这一强弱顺

序与其粘粒多少的顺序是一致的｡这说明土壤对铜

吸附作用的强弱与黏粒含量多少有关,含黏粒多的土

壤结构疏松､表面积大,而这正是土壤能够发生吸附

作用的主要原因之一｡同时,受到黏粒粒径大小､离子

之间的距离远近等因素影响,黏粒与吸附的阳离子之

间的相互作用强度也会存在差异｡ 

4.1.2  土壤 pH 

土壤重金属的形态分布与土壤 pH 值变化密切相

关｡pH 通过改变重金属吸附表面的稳定性､吸附位､

赋存形态以及配位性能等影响重金属的化学行为[33]｡ 

交换态重金属的含量随 pH 变化的主要原因归

纳为五个方面:一是当土壤 pH 升高时,使土壤中的

水合氧化物､粘土矿物以及有机质表面的负电荷增

加,对重金属离子的吸附能力加强,导致溶液中重金

属离子的浓度降低[34];二是随 pH 的升高,土壤有机

质－金属的络合物稳定性增大,使溶液中金属离子

的浓度减小[35];三是某些重金属(如 Zn,Cd 等)在氧

化物表面的专性吸附随 pH 的升高而增强,当 pH 升

高时大部分被吸附重金属离子转变为专性吸附[36]; 

四是土壤溶液中镁､铁和铝离子浓度随着 pH 升高而

减小,使土壤倾向于 Cd,Zn 等重金属离子吸附;五是

随土壤体系 pH 升高,土壤溶液中氢氧离子和多价阳

离子的离子积就增大,使生成该元素沉淀物的机会

增大[37]｡ 

土壤 pH 不仅能改变无机碳含量,而且影响碳酸

盐的形成和溶解｡因此,碳酸盐结合态重金属含量与

pH 和碳酸盐含量呈正相关,而交换的含量与 pH 呈

负相关[38]｡当 pH 较低时,由于碳酸盐的溶解而释放,

根际代谢产物 H2CO3 以及其它酸性物质使根际的

pH 值降低,有利于植物对碳酸盐结合态重金属的吸

收利用[39]｡ 

大部分重金属(除 Cu 外)的有机质结合态含量

随着 pH 值增大而增加,这与土壤有机质的性质紧密

相关｡当 pH 增大时,有机质的溶解度就会增大,与

重金属离子的络合能力增强,故大量重金属离子易

被络合｡有机态 Ni､Co 和 Cd 的增加不仅受体系 pH

值的影响,还与土壤的起始 pH 值有关,而有机态 Pb

和 Cu 的增加与起始 pH 值无关[18]｡ 

Zn､Cd 的铁锰氧化态含量随 pH 的升高而增加,

当 pH > 6 时,其含量随 pH 升高快速增加,原因可能

是土壤氧化铁锰胶体是两性胶体[40]｡ 

4.1.3  氧化还原电位(Eh) 

Eh 是土壤中一种基本的化学和生物化学过程,

通过改变重金属离子的价态而影响土壤中无机物和

有机物存在形式､迁移与转化,因此 Eh 作为影响重

金属行为的关键因素之一[41]｡Eh 的高低取决于氧化

性物质和还原性物质浓度的相对比例｡通常情况下,

土壤 Eh 的降低,会导致土壤重金属有效性的下降｡

重金属和土壤中的硫在还原条件下易形成硫化物沉

淀物｡在低 Eh 的还原性土壤中,大量的 Mn2+､Fe2+ 等

离子与其它重金属离子之间可能有竞争作用,使碳

酸盐结合态或者氧化物结合态的重金属被释放出来,

同时交换态和水溶态重金属含量增加[42]｡随着河道沉

积物的 Eh 升高,Zn､Cu 和 Pb 的交换态和碳酸盐结合

态含量增加,有机结合态含量减少,氧化物结合态 Cu

和Pb的含量降低[43]｡土壤中As3+ 和As5+ 两种形态之

间的相对比例主要取决于土壤 Eh [44]｡ 

4.1.4  土壤有机质 

土壤有机质是指广泛存在于土壤中的动物､植

物､微生物的残体及其分解合成的含碳有机物质｡土

壤有机质能与重金属离子形成具有不同化学和生物

学的稳定性物质,影响重金属各形态的含量及所占

比例,并使重金属的不同形态之间发生相互转化｡土

壤有机质含量多少对重金属各形态相对比例有重要

的影响｡当有机质含量增加时,土壤中交换态 Zn 和

铁锰氧化物结合态 Zn 含量呈逐渐减小的趋势,有机
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质结合态 Zn 含量显著增加,而残渣态 Zn 含量无明

显变化[45]｡在土壤 Cd 含量为 5.0 mg·kg-1 时,当土壤

有机质含量增加时,可交换态与铁锰氧化物结合态

Cd 含量降低,有机结合态 Cd 含量升高,残渣态 Cd

含量无明显变化[46]｡王浩[47]等发现:当土壤有机质含

量增加时,有机质结合态重金属的比例显著增加,氧

化物结合态和残渣态重金属的比例降低;当有机质加

入量足够高时,交换态重金属的比例降低,而碳酸盐

结合态重金属的比例变化不明显｡ 

不仅是土壤有机质含量多少影响土壤重金属的

形态分布,土壤有机质组分与土壤重金属形态也密

切相关｡报道较多的是溶解性有机质(DOM)和颗粒

态有机质(POM)对土壤重金属形态的影响[48]｡DOM

通过与重金属离子和有机物之间的吸附､离子交换

以及氧化还原等反应,进而改变重金属的活性､空间

分布､迁移规律以及生物毒性[49–50]｡范春辉等[51]发现

DOM 影响黄土铅的赋存形态,其存在降低了可交换

态､铁锰氧化态及残渣态铅含量,对碳酸盐结合态铅

含量影响不大｡徐龙君等[52]的研究表明:随着土壤

DOM 含量增加,水溶性 Cd 和有机质结合态 Cd 含量

增加,铁锰氧化物结合态 Cd 的含量变化不明显｡

POM 作为土壤中活性有机质的组分和量度指标,越

来越受到人们的关注｡田兆君[53]研究发现 4 种重金

属(Pb､Zn､Cu､Cd)在铅锌矿污染土壤 POM 中都有

显著的富集｡Cu 在 POM 中的富集最强,相对富集系

数达到 14.67,是 Pb的 6倍｡重金属在土壤 POM中的

富集程度随 POM 粒级的增大而减少增加,原因可能

是小粒级的 POM 比表面积比较大｡因此,土壤有机

质的含量及其组成对土壤重金属的化学行为､生物

有效性和环境效应影响的主要原因可归纳为以下两

点:一是土壤中有机质浓度的增大能提高土壤 pH 值,

使土壤固相有机质对重金属的吸附位点增加,有机

产物与某种重金属形成难溶性的沉淀物质(如硫化

物),从而降低自由离子的活度系数,使交换态重金

属的含量减少,毒性降低[54];二是腐殖酸中的官能团

可释放 H+ 而带负电荷,在吸附金属离子的同时也可

以参与离子的交换反应,使土壤中重金属有效态的

含量增加[55]｡ 

此外,土壤有机质对重金属化学形态的影响与

重金属的种类和含量不同而有所差异｡有机质对污

灌土壤中 Cd 的形态分布影响较小,而对 Pb 的形态

分布影响较大, Cd 和 Pb 铅的交换态､吸附态随着有

机质的增加而增加[56]｡ 

4.1.5  土壤阳离子交换量(CEC) 

土壤阳离子交换量(CEC)是指带负电荷的土壤

胶体靠静电引力吸附阳离子(包括交换盐基 Mg2+､

Ca2+､Na+､K+及交换酸等)的数量,以每千克土壤中

所含阳离子的物质的量来表示,单位为 mol·kg-1｡

CEC 是评价土壤保水保肥能力和缓冲能力的重要指

标,同时影响土壤其它的理化性质｡CEC 的大小主取

决于土壤有机质和粘土矿物的类型与数量[57]｡CEC

因土壤矿物组成的不同而不同,对重金属离子的吸

附能力也存在差异｡通常情况下,重金属的生物有效

性随土壤 CEC 的增大而降低[58]。土壤对 Cu2+的吸附

量随 CEC 值增加而增加,其原因可能是由于随着

CEC 上升,土壤对金属离子的吸附固持作用增强,使

其生物有效性降低 [59]｡郭鹏然等 [60]在研究黏粒和

CEC 对土壤中 Th 形态分布的影响过程中发现,随着

CEC 的增加,土壤中非残留态 Th(包括离子交换态､

碳酸盐结合态､腐殖质与无定形氧化物吸附态和无

定形铁锰氢氧化物共沉淀态)的含量逐渐增加,由于

腐殖质和 Th 的无定形氧化物吸附态和无定形铁锰

氢氧化物共沉淀态的含量变化不明显,非残留态的

增加主要来自于交换态和碳酸盐结合态,Th 的稳定

态或残留态(包括晶形铁锰氢氧化物结合态和残渣

态)降低｡Th 形态分布的这些变化说明,土壤盐渍化

使土壤中 Th 的可利用性增加,对生态环境的毒害也

会增强｡ 

4.2  影响土壤重金属形态分布的其它因素 

4.2.1  重金属总量及来源土壤 

重金属各形态的相对分布与重金属总量有关。

Ma 等[61]发现 Cd､Cu､Pb､Ni 等重金属元素各形态分

布与其总量有关｡一般而言,重金属在土壤中的形态

分布的特征为:交换态､碳酸盐结合态和铁锰氧化结

合态重金属含量随总量的增加而增加,则残渣态重

金属含量下降｡当灰钙土中 Pb 总量为 40—123 

mg·kg1 时,其各形态含量多少的顺序为:有机结合

态>铁锰氧化物结合态>碳酸盐结合态>交换态;当灰

钙土中 Pb 总量>700 mg·kg1 时,其各形态含量多少

的顺序为:碳酸盐结合态>铁锰氧化物结合态>有机

物结合态>交换态[62]｡Schramel 等[63]发现在未污染的

土壤中,残渣态 Cu 占 65%—85%,有机结合态 Cu 占

30%;而在受污染土壤中,残渣态 Cu 的含量降至

40%—50%,导致残渣态含量较低的原因是外源重金
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属易于转化为具有活性的形态｡ 

重金属元素以不同的外源形式进入土壤时,其

形态的相对分布存在明显差异｡以外源 CuSO4 加入

土壤时,水溶态和交换态铜含量显著增加;以外源

CuO 加入土壤时,氧化物结合态铜含量显著增加; 

以含重金属铜的污泥形式加入土壤时,有机质结合

态铜的含量显著增加[64]｡以不同外源形式进入土壤

的重金属对植物生长的影响不同,当以纯化学试剂

形式添加到土壤中的重金属,植物吸收 Cu､Zn､Pb 和

Cd 的含量最多,即有效态含量较高,对植物的影响

大;而以污泥为污染载体的土壤中,植物吸收 Zn､Pb

和 Cd 的含量少,植物受到的影响较小[65]｡ 

4.2.2  土壤微生物与土壤酶活性 

土壤微生物是指生活在土壤中的细菌､真菌､放

线菌和藻类的总称,其比表面积大,代谢活动旺盛,

是土壤中的活性胶体｡细菌和真菌往往富集在重金

属污染的土壤中｡微生物对土壤重金属活性的影响

主要体现在四个方面:第一,生物的吸附和富集作用

(微生物通过带负电荷的细胞表面吸附金属离子, 

或通过摄取必要的营养元素主动吸重金属离子,从

而使金属离子富集在细胞表面或内部)[66];第二,氧

化还原作用;第三,溶解和沉淀作用;第四,菌根的真

菌与重金属的生物有效性之间的关系。菌根的真菌

可以分泌有机酸而活化某些重金属离子,也能以其

它形式如离子交换､激素､分泌有机配体等影响重金

属的活性[67]｡丛枝菌根真菌能增强水稻根细胞壁与

铜的结合能力,从而降低植物对铜的吸收 [68] ｡

Beveridge 等[69]发现细菌及其代谢的产物对溶解态

的重金属离子络合能力较强,这是由于细胞壁带负

电荷使得整个细菌表面呈现阴离子的特性｡ 

土壤酶来源于土壤中的动物､植物及微生物的

细胞分泌物,是一类具有专性催化作用的蛋白质, 

其催化能力是无机催化剂的几十倍到几百倍｡土壤

酶通常吸附在有机质和土壤粘粒的表面,其活性与

外界环境因素(如:温度､水分､CO2､有机质､腐殖质

及黏粒含量等)有关｡ 

土壤酶活性与土壤重金属的各形态分布紧密相

关｡孟庆峰等[70]､Chapero 等[71]发现重金属浓度的增

加使脲酶的抑制作用增强｡当重金属的总量对土壤

酶活性影响不明显时,而重金属的某种形态却显著

抑制土壤酶的活性[72]｡随着 Cd 交换态含量增大,土

壤磷酸酶､脲酶活性降低;随 Cd 残渣态含量增大,土

壤中的磷酸酶､脲酶活性显著升高[73]｡相关分析表明,

土壤重金属的总量､各形态重金属含量与过氧化氢

酶和碱性磷酸酶活性呈显著或极显著负相关,与脲酶

活性的负相关性很小,而交换态 Cd 与转化酶,有机结

合态Cd与脲酶活性的相关性显著(r = – 0.92)[74]｡此外, 

重金属复合污染的生态效应和毒性效应比单一污

染更加复杂,复合污染比单一污染对酶的影响也更

显著[75–76]｡因此,对于土壤重金属污染的恢复,研究

重金属的形态分布与土壤酶的活性关系尤为重要｡ 

4.2.3  重金属之间的交互作用 

在自然界中,土壤重金属元素通常是多种元素

共存而不是单一的形式存在｡复合污染(Combined 

pollution)是指同时含有两种或两种以上不同种类不

同性质的污染物,或同种污染物的来源不同,或在同

一环境中同时存在两种及两种以上的不同类型污染

物时所形成的综合污染现象[77]｡复合污染之间的相

互作用方式分为三种:协同作用､加和作用和拮抗作

用｡ 

土壤重金属之间及与其它元素之间的复合污染

可以影响其生物有效性｡外源铜､铬(Ⅵ)以单一的形

式添加到土壤后,铬主要以有机结合态和残渣态存

在,而铜主要以铁锰氧化物结合态和残渣态存在; 

当铜､铬(Ⅵ)复合污染时,低浓度铬(≤5 mg·kg1)促

进铜向残渣态转化,低浓度铜(≤400 mg·kg1)促进铬

向交换态转化,而高浓度铬(≥20 mg·kg1)和铜(≥800 

mg·kg1)却抑制这种转化[78]｡潘秀等[79]研究 Zn､Cd

及其交互作用对互花米草中重金属累积､化学形态

及亚细胞分布的影响结果表明:Zn–Cd 处理下互花

米草根部及地上部 Cd 的含量显著高于 Cd 处理组, 

Zn–Cd 处理组根部 Zn 含量显著低于 Zn 处理组,但

地上部差异不显著,说明Cd抑制Zn的吸收,Zn能促

进 Cd 的吸收｡Weis 等[80]发现 Zn 促进芦苇对 Cu 的

吸收,Cu 抑制芦苇对 Zn 的吸收｡由此可见,土壤中重

金属的复合污染直接影响到其生物有效性｡ 

4.2.4  作物栽培与根际环境 

作物栽培方式会影响土壤重金属各形态的分

布｡在 3 种种植模式(水稻连作､菜稻轮作､蔬菜轮作)

下,土壤中铅的各形态所占比例大小顺序呈现为: 

可还原态(占 37.26%—56.94%)>残渣态>可氧化态

>可交换态;土壤中镉主要以活性较高的形态存在,

各形态的所占比例大小顺序为:可交换态(占

46.70%—62.98%)>可还原态>可氧化态>残渣态｡针
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对铅的 3种具有效性的形态(可交换态､可还原态､可

氧化态)总量而言,水稻连作和菜稻轮作模式比种植

前均有所增加,而蔬菜轮作模式则较种植前有少量

减小;对于镉具有效性的 3 种形态总量而言,菜稻轮

作模式下增加,蔬菜轮作模式下则下降,而水稻连作

模式无明显变化[81]｡在稻麦轮作水稻土中 Cr､Cu､Zn

､Pb 各形态所占比例大小依次为:残渣态>有机物结

合态>铁锰氧化物结合态>碳酸盐结合态>可交换,而

Cd 各形态所占比例大小依次为:铁锰氧化物结合态

>残渣态>碳酸盐结合态>有机物结合态>可交换态[82]

｡ 

根际环境是由植物根系与土壤微生物之间相互

作用而形成的微域环境,具有特殊的物理､化学和生

物学性质｡由于根际 pH､Eh､微生物以及根系分泌物

等影响到重金属活化和固定的状态,使得根际环境

与非根际环境存在着显著差异｡ 

根际 pH 影响土壤重金属的迁移及其生物有效

性｡Hammer 和 Keller[83]认为,超富集植物具有超量

吸收重金属的能力,可能是由于其分泌物对根际 pH

的影响促进对重金属的吸收利用｡生长在施加了 As

的土壤上的蜈蚣草会使其根际土壤的 pH 升高,增加

土壤中 As 的有效性[84–85],原因可能是蜈蚣草在吸收

As 的同时释放 OH–以及土壤的弱缓冲能力有关[86]｡

齐雁冰等[87]对不同 Eh 条件下水稻土中 Cd､Ni､Pb､

和 Cu 的重金属形态变化进行研究,发现在 Eh 升高

时,Cd､Ni 和 Cu 的有机结合态和氧化物结合态比例

降低,而残渣态比例显著提高｡ 

在根际土壤中存着在种类和数量巨大的微生物

种群(每克土壤中存在 4000—10000 种原核微生物, 

总数约为 2×109 个),它们与植物根系及土壤形成特特

的土壤微环境,是根际土壤中最重要的生物因子[88]｡

Abou 等[89]报道根际细菌 Microbacterium arabino-

galactanolyticum 通过产生螯合剂､溶解金属磷酸盐､

降低土壤 pH 等方式来促进土壤镍的释放,使超富

集植物 Alyssummurale 根际有效镍的浓度增加,且地

上部镍的浓度增加 32%｡ 

根际可分泌一些特殊的有机物,对土壤中的重

金属离子尤其是毒性重金属离子的络合能力较强, 

可促进重金属的溶解和释放,从而提高植物的有效

性｡燕麦根系分泌物能溶解铁氧化物从而提高镍､镉

和锌的植物有效利用[90];植物根系分泌的低分子量

有机酸与土壤中的Cd螯合形成“Cd–低分子量有机

酸”复合物,促进了土壤中 Cd 的释放和植物对 Cd

镉的吸收[91];Mench 等[92]发现根系分泌物各组分(粘

胶､低分子和高分子分泌物)都能与重金属发生络合

作用,低分子与高分子的络合物可能有利于重金属

向根表的迁移｡  

5  问题和展望 

5.1  存在问题 

近年来,对土壤重金属的形态分析的研究虽然

涉及众多领域,且取得了一些成果,但还存在很多问

题, 主要的问题有以下几点:  

(1)土壤重金属形态的分级提取方法有很多,但

相互之间的试验结果可比性较差,缺乏统一性;  

(2)目前的土壤重金属形态分级系统及提取程

序是从操作层面上定义的,与自然界中重金属的原

始赋存形态存在差异;  

(3)重金属化学形态分析中的提取剂存在选择

性差和再吸收或再分配的现象;  

(4)影响土壤重金属形态分布的因素众多,尚未

对此做出全面的分析｡ 

5.2  展望 

为了能更深入､全面地认识土壤重金属形态分布

规律及在生态系统中的作用机制,今后在土壤重金属

污染研究中应从以下五个方面做出更多的努力:  

(1)在分析土壤重金属不同形态时,根据不同的

环境条件､不同类型的重金属､不同的研究领域,提

出相应的标准提取程序;  

(2)在原有重金属形态分析方法的基础上,需结

合先进的技术手段确定重金属的形态,再进行分析

比较,校正化学提取方法与自然形态的差异; 

(3)探索土壤重金属的赋存形态以及迁移转化

的机理;  

(4)在土壤重金属复合污染条件下,揭示重金属

形态与生物有效性的关系;  

(5)探索重金属各形态由污染源到土壤､土壤到

植物的形态转化规律,提出阻断重金属元素传递链

条的有效方法｡ 
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