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生物炭和海泡石复配对镉和锌复合
污染土壤的钝化修复

周振，黄丽，黄国棣，马海关，彭岗

华中农业大学资源与环境学院/国家环境保护土壤健康诊断与绿色修复重点实验室，武汉 430070 

摘要 为修复四川某垃圾填埋场周边镉（Cd）和锌（Zn）复合污染土壤，选用生物炭和海泡石 2种钝化材料，

研究不同复配比例（质量比分别为1∶1、1∶2、2∶1）、施加量（1%、3%）和钝化时间（45、90 d）对污染土壤中Cd和Zn
的钝化效果，分析复配钝化剂施加前后对污染土壤中Cd和Zn有效性和形态分布的影响，并通过其稳定性指数

（IR值）和移动性指数（MF值）探究土壤Cd和Zn稳定性和移动性的变化。结果显示，土壤中Cd和Zn的钝化效果

随钝化培养时间和施加量的增加而显著升高，其中在钝化培养 90 d，3%施加量下，生物炭与海泡石复配比例为

2∶1时，对土壤中Cd和Zn的钝化效果最好，其钝化率分别为 31.1%和 23.1%。施加复配钝化剂培养后，土壤中

Cd和Zn的弱酸提取态和可还原态占比降低，而可氧化态和残渣态占比上升。与对照相比，复配钝化剂的施加

使土壤中Cd和Zn的稳定性增强，移动性减弱；其中在 3%施加量下，生物炭与海泡石复配比例为 2∶1时土壤中

Cd的MF值降低17.5%、IR值升高9.0%，土壤中Zn的MF值降低6.1%、IR值升高18.7%。结果表明，添加3%的生

物炭和海泡石混合物（质量比2∶1）对复合污染土壤中Cd和Zn的修复效果最佳。
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随着我国乡村振兴战略的实施，村镇人民生活

水平不断提高，村镇生活垃圾的产量与日俱增。据

统计，我国农村生活垃圾年产量可达 3亿 t［1］，而垃圾

填埋是我国目前应用最广泛的垃圾处理方式，但是

生活垃圾中经常包含Cd、Cu、Pb、Zn等多种重金属元

素。这些重金属离子通过渗滤液进入土壤，使得土

壤受到污染，破坏原生态结构，对村镇人民身体健康

存在潜在威胁［2］。因此，寻求适合村镇垃圾填埋场周

边重金属污染土壤的修复措施具有重要的环境和民

生意义。

原位钝化修复技术以其效果显著、操作简单、成

本较低和绿色环保等特点广泛应用于土壤重金属污

染修复领域［3］，但是也存在一定弊端，例如，钝化后土

壤中重金属总量不变，只能暂时改变重金属存在的

形态，修复后需要进行长期的监测［4-5］。因此，选择

合适的钝化剂材料已成为原位钝化修复的关键。生

物炭和海泡石是较为常用的钝化修复材料［6-7］。在

镉（Cd2+）、钴（Co2+）和铜（Cu2+）等重金属污染的广

东水稻土中施加 5%的椰壳生物炭，显著降低了土壤

中 3种重金属的有效性，最高去除率超过 75%［7］。此

外，有研究发现，以稻秆、稻壳、木屑为原料制备的生

物炭中，稻秆生物炭中含有较多的可溶性组分，吸附

性能最佳，且 500 ℃下热解得到的生物炭其吸附量达

到最大值［8］。海泡石作为天然黏土矿物具有较大的

比表面积、孔隙度和阳离子交换能力，对土壤中重金

属的钝化有着较大的修复潜力［3］。研究表明，海泡石

单独施加的盆栽试验中，土壤 pH显著升高，促进 Cd
由高活性的酸溶态向低活性的残渣态转化，有效态

Cd含量显著降低［9］。

垃圾填埋场周边环境较为复杂，土壤通常为复

合重金属污染，且污染程度较高。采用单一钝化剂

修复难以取得理想的效果，而施用不同的钝化材料

进行复配可以规避单一材料的缺点，综合多种复配

材料的优势，同时兼顾材料的经济效益和环境效
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益［5，10］。有研究表明，在砷镉复合污染农田土壤中，

施加复合改良剂（硫酸铁+沸石+改性生物炭）后，

土壤中有效态As和Cd含量显著降低，最大降幅分别

为 65.99% 和 30.68%［11］。目前，针对村镇垃圾填埋

场周边土壤重金属复合污染的研究较少，且生物炭

和海泡石复配对其的修复效果尚不清楚。因此，本

研究选用海泡石和秸秆生物炭为试验材料，设置不

同的复配比例、钝化培养时间和施加量，探明其对村

镇垃圾填埋场周边土壤中重金属的钝化效果及其作

用机制，以期为村镇土壤重金属污染防控和环境治

理提供理论依据。

1　材料与方法

1.1　供试材料

供试土壤采自四川省某废弃垃圾填埋场（北纬

31°25′81.75″，东经 105°36′48.78″），该垃圾填埋场位

于某山坡（坡度 53°）上，垃圾堆积年限已有 15 a左右，

自2003年后废弃使用。

供试土样采用五点取样法采集垃圾填埋场周边

0~20 cm表层土壤，自然风干后，去除砾石和植物残

体等异物，研磨后分别过孔径 2.00、0.85、0.15 mm
筛，备用。土壤质地为壤质砂土，pH 8.40，有机质为

71.1 g/kg，碱解氮为 767.8 mg/kg，速效钾为 239.5 
mg/kg，速效磷 23.6 mg/kg，全镉（Cd）3.2 mg/kg，全
铜（Cu）77.1 mg/kg，全铅（Pb）86.8 mg/kg，全锌（Zn）
330.0 mg/kg。参照 GB 15618-2018《土壤环境质

量-农用地土壤污染风险管控标准（试行）》中农用

地土壤污染风险筛选值（pH>7.5，Cd 0.6 mg/kg，
Zn 300 mg/kg），供试土壤为Cd和Zn复合污染土壤。

试验所用钝化剂为秸秆生物炭（水稻、小麦和玉

米等秸秆混合在 500 ℃、限氧条件下 10 h 热解后制

备）和海泡石，其分别购自南京智融联合科技有限公

司和湖南湘潭海泡石科技有限公司，均过孔径 0.15 
mm筛，备用。

供试钝化剂的 pH、重金属及钾（K）、钠（Na）、钙

（Ca）、镁（Mg）的含量如表 1所示。秸秆生物炭和海

泡石的 pH值分别为 9.21和 7.86，重金属含量均低于

国家限量标准。

1.2　土壤钝化试验

本试验采用秸秆生物炭（B）和海泡石（S），按照

其质量比 1∶1、1∶2、2∶1进行复配，分别记作复配钝化

剂B1S1、B1S2和B2S1。复配钝化剂施加量分别为 1%
（0.9 g）和 3%（2.7 g），以不施加复配钝化剂的供试土

壤为对照（CK），共设置 7 个处理分别记为：CK、

1B1S1、3B1S1、1B1S2、3B1S2、1B2S1、3B2S1。每个处理

重复3次。

按照各处理水平将复配钝化剂分别施加到过

0.85 mm 筛的供试土壤（90 g）中，混和均匀后，装入

200 mL聚乙烯塑料杯中，在室温下钝化培养，期间以

称重法保持 70%的土壤田间持水量。分别在培养的

第 45 天和第 90 天时采集土壤样品，自然风干后，磨

细过筛，备用。

1.3　样品测定

秸秆生物炭和海泡石的表面形貌结构使用扫描

电子显微镜观察（SEM，JSM-IT500，日本）；表面官

能团采用傅立叶变换红外光谱仪测定（FT-IR，VER⁃
TEX70，德国）；比表面积及孔径分布采用比表面积

与孔径分析测定仪（ASAP 2460，美国）测定。

土壤 pH采用土水比 1∶2.5（除 CO2去离子水）浸

提，pH 计（FE-20，雷磁，中国）测定；土壤电导率

（EC）采用土水比 1∶10（去离子水），电导率仪（DDS-
307，雷磁，中国）测定；土壤有机质采用重铬酸钾容

量法-外加热法测定；土壤速效磷含量采用钼锑抗比

色法测定；土壤速效钾含量采用火焰光度法测定；土

壤碱解氮含量采用碱解扩散法测定。土壤重金属全

量采用王水-高氯酸消解［12］；土壤有效态重金属采用

DTPA提取剂提取（GB 23739-2009《土壤质量有效

态铅和镉的测定原子吸收法》）；重金属的形态分布

参照欧共体标准测试与检测局提出的BCR连续提取

法进行［13］，具体为弱酸提取态（交换态和碳酸盐结合

表1　供试钝化剂基础理化性质

Table 1　Basic physical and chemical properties of the test passivator materials



第 2 期 周振 等：生物炭和海泡石复配对镉和锌复合污染土壤的钝化修复

益［5，10］。有研究表明，在砷镉复合污染农田土壤中，

施加复合改良剂（硫酸铁+沸石+改性生物炭）后，

土壤中有效态As和Cd含量显著降低，最大降幅分别

为 65.99% 和 30.68%［11］。目前，针对村镇垃圾填埋
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研究选用海泡石和秸秆生物炭为试验材料，设置不

同的复配比例、钝化培养时间和施加量，探明其对村

镇垃圾填埋场周边土壤中重金属的钝化效果及其作

用机制，以期为村镇土壤重金属污染防控和环境治

理提供理论依据。

1　材料与方法

1.1　供试材料

供试土壤采自四川省某废弃垃圾填埋场（北纬

31°25′81.75″，东经 105°36′48.78″），该垃圾填埋场位

于某山坡（坡度 53°）上，垃圾堆积年限已有 15 a左右，

自2003年后废弃使用。

供试土样采用五点取样法采集垃圾填埋场周边

0~20 cm表层土壤，自然风干后，去除砾石和植物残

体等异物，研磨后分别过孔径 2.00、0.85、0.15 mm
筛，备用。土壤质地为壤质砂土，pH 8.40，有机质为

71.1 g/kg，碱解氮为 767.8 mg/kg，速效钾为 239.5 
mg/kg，速效磷 23.6 mg/kg，全镉（Cd）3.2 mg/kg，全
铜（Cu）77.1 mg/kg，全铅（Pb）86.8 mg/kg，全锌（Zn）
330.0 mg/kg。参照 GB 15618-2018《土壤环境质

量-农用地土壤污染风险管控标准（试行）》中农用

地土壤污染风险筛选值（pH>7.5，Cd 0.6 mg/kg，
Zn 300 mg/kg），供试土壤为Cd和Zn复合污染土壤。

试验所用钝化剂为秸秆生物炭（水稻、小麦和玉

米等秸秆混合在 500 ℃、限氧条件下 10 h 热解后制

备）和海泡石，其分别购自南京智融联合科技有限公

司和湖南湘潭海泡石科技有限公司，均过孔径 0.15 
mm筛，备用。

供试钝化剂的 pH、重金属及钾（K）、钠（Na）、钙

（Ca）、镁（Mg）的含量如表 1所示。秸秆生物炭和海

泡石的 pH值分别为 9.21和 7.86，重金属含量均低于

国家限量标准。

1.2　土壤钝化试验

本试验采用秸秆生物炭（B）和海泡石（S），按照

其质量比 1∶1、1∶2、2∶1进行复配，分别记作复配钝化

剂B1S1、B1S2和B2S1。复配钝化剂施加量分别为 1%
（0.9 g）和 3%（2.7 g），以不施加复配钝化剂的供试土

壤为对照（CK），共设置 7 个处理分别记为：CK、

1B1S1、3B1S1、1B1S2、3B1S2、1B2S1、3B2S1。每个处理

重复3次。

按照各处理水平将复配钝化剂分别施加到过

0.85 mm 筛的供试土壤（90 g）中，混和均匀后，装入

200 mL聚乙烯塑料杯中，在室温下钝化培养，期间以

称重法保持 70%的土壤田间持水量。分别在培养的

第 45 天和第 90 天时采集土壤样品，自然风干后，磨

细过筛，备用。

1.3　样品测定

秸秆生物炭和海泡石的表面形貌结构使用扫描

电子显微镜观察（SEM，JSM-IT500，日本）；表面官

能团采用傅立叶变换红外光谱仪测定（FT-IR，VER⁃
TEX70，德国）；比表面积及孔径分布采用比表面积

与孔径分析测定仪（ASAP 2460，美国）测定。

土壤 pH采用土水比 1∶2.5（除 CO2去离子水）浸

提，pH 计（FE-20，雷磁，中国）测定；土壤电导率

（EC）采用土水比 1∶10（去离子水），电导率仪（DDS-
307，雷磁，中国）测定；土壤有机质采用重铬酸钾容

量法-外加热法测定；土壤速效磷含量采用钼锑抗比

色法测定；土壤速效钾含量采用火焰光度法测定；土

壤碱解氮含量采用碱解扩散法测定。土壤重金属全

量采用王水-高氯酸消解［12］；土壤有效态重金属采用

DTPA提取剂提取（GB 23739-2009《土壤质量有效

态铅和镉的测定原子吸收法》）；重金属的形态分布

参照欧共体标准测试与检测局提出的BCR连续提取

法进行［13］，具体为弱酸提取态（交换态和碳酸盐结合
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Table 1　Basic physical and chemical properties of the test passivator materials

材料 
Material

秸秆生物炭 
Straw biochar

海泡石 
Sepiolite

pH

9.21

7.86

Cd/（mg/kg）

-

0.2

Pb/（mg/kg）

7.34

8.17

Cu/（mg/kg）

21.71

43.94

Zn/（mg/kg）

144.28

177.11

K/（g/kg）

36.69

1.02

Na/（g/kg）

3.15

0.55

Ca/（g/kg）

17.20

9.35

Mg/（g/kg）

5.01

2.85

159
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态）、可还原态（铁锰氧化态）、可氧化态（有机结合

态）3 种，之后将提取过后的残渣用去离子水清洗干

净后，采用王水-高氯酸消解后测定残渣态。提取液

中 Cd和 Zn含量均用电感耦合等离子体发射光谱仪

（ICP-OES，安捷伦 5110VDV，美国）测定。所有样

品在分析过程中，均以中国地质科学院地球物理地

球化学勘查研究所的标准物质土壤［GBW07404a 
（GSS-4a）］控制质量，同时做空白试验，Cd 和 Zn 的

回收率分别为92.1%~108.3%和90.8%~103.7%。

1.4　重金属的指标测定

重金属在土壤中的稳定性常用 IR指数［14］表示，

其能够定量描述重金属与土壤的相对结合强度，IR值

的范围为 0~1。IR值越高表明重金属与土壤结合的

强度越强，越不容易被作物吸收利用。

MF 指数［14-15］为重金属酸溶态与各形态重金属

加和的比值，其可以作为评价土壤中重金属相对迁

移率和生物可利用形式的指标因子。通常来说 MF

值越大，土壤中重金属迁移速率和生物可利用性

越高。

土壤重金属钝化率可以反映钝化修复前后土壤

有效态重金属的降低幅度，通过土壤钝化前后其重

金属有效态（DTPA提取态）的差值与初始土壤重金

属有效态的比值可以表征钝化剂的钝化效果。

1.5　数据统计

使用 Microsoft Excel 2016 进行数据处理，IBM-
SPSS-Statistics 22 进行统计分析，Origin 2021 绘图。

数据采用单因素方差分析（ANOVA），P<0.05 表示

差异显著，数据均为3次重复的平均值。

2　结果与分析

2.1　钝化剂的表观形貌

由表 2 可知，秸秆生物炭的比表面积为 16.84 
m2/g，孔体积和平均孔径分别为 0.267 9 cm3/g 和

5.999 nm；而海泡石的比表面积为 6.474 m2/g，其孔

体积和平均孔径均小于生物炭。

扫描电镜放大 1 000倍，可以清晰看出由秸秆烧

制的生物炭呈现层块状、片状和条状等（图1A），当放

大到 8 000倍时，可以看出这些层块状生物炭碎裂成

大小不一的片状，且其表面有不规则的颗粒物（图

1B），这可能是生物炭原材料为秸秆，各组分在水热

条件下膨胀系数不同，因此，在高温限氧环境中，其

结构破裂、坍塌形成不规则表面。如图 1C 和 1D 所

示，海泡石在 1 000 倍下，呈现团块状，散乱分布（图

1C），而在 8 000倍下呈较为规则的棒状纤维结构（图

1D），彼此黏连在一起，且其表面分布有粗糙的颗

粒物。

2.2　钝化剂的矿物组成及官能团分布特征

由生物炭、海泡石及两者复配的 XRD 图谱（图

2A）分析可以看出，生物炭中的矿物晶体主要含有

SiO2（PDF：99-0088）和CaCO3（PDF：05-0586），而海

泡石则含有 SiO2和滑石（PDF：19-0770）2 种矿物晶

体。生物炭和海泡石复配后复合材料主要有 SiO2、

CaCO3和滑石矿物晶体组成，这说明复配后并没有

改变生物炭和海泡石的晶体结构，而是综合了 2种材

料的矿物晶体组成。

由图 2B可以看出，2种钝化材料在 3 800~3 400 
cm-1 附近均出现了较宽的吸收峰，为羟基（-OH）

伸缩振动峰；2 921 cm-1 为饱和-CH2/-CH3 伸缩

振动峰；在波数 1 595~1 630 和 1 400 cm-1处，分别

出现 C=C 和-CH2 振动峰，然而在 875 cm-1 处出

现了生物炭特有的-CO3
2-。相比生物炭，海泡石

在波数 1 250~1 000 cm-1处的吸收峰更尖锐，面积

表2　钝化剂的基本性质

Table 2　Basic properties of passivator

材料

Material

秸秆生物炭 
Straw biochar
海泡石 
Sepiolite

比表面积/（m2/g）
Specific surface 

area

16.840

6.474

孔体积/
（cm3/g）

Pore volume

0.267 9

0.197 2

平均孔径/nm
Average pore 

size

5.999

4.115

图1 秸秆生物炭（A，B）和海泡石（C，D）的扫描电镜照片

Fig. 1 Scanning electron microscopy images of straw biochar （A，B） and sepiolite （C，D ）
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更大，对应 C-O 键伸缩振动峰；并且在 800 和 470 
cm-1 出现 Si-OH 和 Si-O 的特征峰。此外，生物

炭和海泡石两者复配后材料的官能团种类没有发生

改变。

2.3　钝化培养对土壤pH和电导率的影响

培养 45 d 后，与 CK 相比，复配钝化剂对污染土

壤 pH（图 3A）的影响较小，土壤 pH 在复配钝化剂施

加前后基本保持不变；培养 90 d 后，与 CK 相比，

1B1S1、3B1S1和 1B2S1处理的土壤 pH有显著的提高，

而 1B1S2 和 3B1S2 处理的 pH 呈现显著下降的趋势。

与 45 d 相比，经过 90 d 培养后土壤 pH 平均上升了

0.2 个单位，其中以 1B2S1处理变化最为显著，其 pH
达到 8.16。此外，所有处理的土壤 pH均随着复配钝

化剂施加量的增加呈现降低的趋势。

与 CK 相比，复配钝化剂施加后土壤电导率（图

3B）均明显升高，并且随着施加量的增加和培养时间

的延长而增大。与CK相比，各处理中 90 d比 45 d的

钝化培养使土壤EC值升高更为显著；其中以3B2S1处

理培养 45 d和 90 d后土壤EC值变化最大，分别提高

了 22.8和 29.5 µS/cm。这可能是由于复配钝化剂的

施加，增加了土壤中离子的浓度，进而影响了土壤的

EC值。除此之外，除 3B1S2处理外，其余处理的土壤

B：生物炭；S：海泡石；B1S1：生物炭∶海泡石=1∶1（w/w）；B1S2：生物炭∶海泡石=1∶2（w/w）；B2S1：生物炭∶海泡石=2∶1（w/w）。下

同。B： Biochar；S： Sepiolite；B1S1： Biochar ∶sepiolite= 1∶1（w/w）；B1S2：Biochar ∶sepiolite =1∶2（w/w）；B2S1： Biochar∶sepiolite=2∶1
（w/w）. The same as below.

图2 生物炭、海泡石及复配钝化剂的XRD图谱（A）和傅立叶红外光谱图（B）
Fig. 2 XRD（A） and FTIR spectra（B） of biochar，sepiolite and composite passivator

CK：空白对照；1B1S1：添加 1% B1S1；3B1S1：添加 3% B1S1；1B1S2：添加 1% B1S2；3B1S2：添加 3% B1S2；1B2S1：添加 1% B2S1；3B2S1：添加

3% B2S1。不同小写字母表示培养 45 d处理之间达到显著差异（P<0.05）；不同大写字母代表培养 90 d处理之间达到显著差异（P<0.05），

下同。CK：The blank control ； 1B1S1：1% application of B1S1； 3B1S1： 3% application of B1S1； 1B1S2： 1% application of B1S2； 3B1S2： 3% 
application of B1S2； 1B2S1： 1% application of B2S1； 3B2S1： 3% application of B2S1. Different lowercase letters indicate significant differences 
between treatments at 45 d culture time （P<0.05） ； different capital letters represent significant differences between treatments at 90 d culture 
time （P<0.05）. The same as below.

图3 钝化培养45 d和90 d后土壤pH（A）和电导率（B）
Fig.3 Soil pH（A） and electrical conductivity（B） after 45 d and 90 d of passivation culture
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EC 值均随着复配钝化剂中生物炭占比的增加而

增大。

2.4　土壤中DTPA浸提态Cd和Zn的含量

与 CK 相比，经过 45 d的钝化培养，1B1S1、3B1S1

和 3B2S1处理显著降低了土壤中有效态 Cd（DTPA-
Cd）的含量（图 4A），降幅分别达到 16.9%、14.7% 和

19.4%。其余各处理 DTPA-Cd 含量均有下降的趋

势，但是未达到显著水平，且各处理随复配钝化剂中

生物炭占比的增大其钝化效果有所增强；各处理均

降低土壤有效态Zn（DTPA-Zn）的含量（图4B），但仅

有 3B1S2、1B1S1和 3B2S1处理达到显著水平，其降低

幅度最高达到19.7%。当经过90 d的钝化培养后，与

CK相比，各处理土壤中DTPA-Cd含量均显著下降，

下降幅度为 7.9%~31.1%，其中 3B2S1处理钝化效果

最佳；1B1S1、3B1S1和 3B2S1处理显著降低了土壤中

DTPA-Zn 的含量，降幅分别达到 21.1%、20.3% 和

23.1%；除此之外，土壤中 DTPA-Cd/Zn 的含量整

体上均随着复配钝化剂中生物炭含量占比的增加、

钝化时间的延长和施加量的增大呈现降低的

趋势。

2.5　土壤中Cd和Zn的赋存形态

综上分析结果，秸秆生物炭与海泡石 2∶1 复配

（B2S1）对污染土壤的钝化效果最好，重金属 DTPA
有效态含量降幅最大，因此，选取CK、1B2S1和 3B2S1

处理培养90 d后的土壤用于分析重金属赋存形态。

由图 5可知，在 CK 处理中，土壤中 Cd主要以残

渣态形式存在，可氧化态和残渣态 Cd 占全量的

64.6%以上，弱酸提取态和可还原态Cd占比 35.4%；

Zn 则主要以较活跃的弱酸提取态和可还原态存在，

占比 76.0%。向土壤中施加不同剂量的B2S1复配钝

化剂可显著降低弱酸提取态、可还原态和可氧化态

Cd 的占比（降幅达到 7.8%~8.7%），增加残渣态 Cd
的占比；降低弱酸提取态和可还原态Zn的占比（降幅

达到 10.8%~15.9%），增加可氧化态和残渣态 Zn的

占比。相比CK组，各处理中弱酸提取态重金属的占

比都呈现下降趋势，其中弱酸提取态 Cd 占比由

12.1%下降到 11.3%和 9.9%，弱酸提取态Zn占比由

22.6%下降到16.0%和21.2%。

图4 钝化培养45 d和90 d后土壤中Cd（A） 和Zn（B）的DTPA浸提态含量

Fig. 4 DTPA extractable contents of Cd（A） and Zn（B） in soil after 45 d and 90 d of passivation culture

图5 钝化培养90 d后土壤中Cd（A）和Zn（B）各赋存形态占比

Fig. 5 Fractions of Cd （A） and Zn （B） in soils after 90 d of passivation culture
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2.6　土壤中Cd和Zn的稳定性和移动性

由图 6 可知，CK 处理土壤中 Cd 的 MF 值为

12.1%，Zn 的 MF值为 22.6%，表明污染土壤中 Cd 的

移动性弱于 Zn；当 B2S1 处理施加量为 1% 时，相比

CK 处理，土壤中 Cd和 Zn的 MF值降低，分别降低了

6.3%和 29.3%，表明 1B2S1处理土壤中Cd和Zn的移

动性减弱；相比CK处理，3B2S1处理土壤中Cd的MF

值进一步降低，降幅为 17.5%，而土壤中 Zn 的 MF值

相比1B2S1处理有所升高，但仍低于CK处理。

土壤中 Cd 和 Zn 的 IR 值变化趋势与 MF 值的相

反，CK中 Cd的 IR值为 0.645 6，Zn的 IR值为 0.353 6，
表明供试土壤中 Zn 的稳定性弱于 Cd；相比 CK，

1B2S1处理土壤中 Cd和 Zn的 IR值升高，增幅分别为

7.4%和 30.9%，表明土壤中Cd和Zn的稳定性增加；

3B2S1 处理土壤中 Cd 的 IR 值进一步升高，增幅为

9.0%，而土壤中Zn的 IR值相比1B2S1处理有所降低。

2.7　影响土壤有效态Cd和Zn的因素

从表 3可以看出，钝化剂复配比例、施加量和培

养时间作为单因子都显著影响了土壤中 Cd和 Zn有

效态的含量。钝化培养时间和另外 2种因子对土壤

Cd的有效性无交互作用，而土壤Zn的钝化培养时间

与钝化剂复配比例有交互作用。钝化剂施加量和复

配比例的交互作用对土壤中 Cd和 Zn都产生了极显

著影响，说明施加量会影响不同配比钝化剂对土壤

中Cd和Zn的修复能力。钝化剂复配比例、施加量和

钝化培养时间3种因子的交互作用对土壤中Cd和Zn
有效态含量无显著影响。

2.8　复配钝化剂的成本效应分析

在实际应用中，农田土壤原位钝化修复成本效

益存在较大的差异，大部分钝化材料本身成本较低，

且多数来源于生活废弃物，但在实际应用中成本可

能包含运输、储存和用工等附加费用。市场和文献

调研表明，常用的土壤钝化修复材料如钙镁磷肥、生

石灰、膨润土、沸石粉、生物炭、海泡石粉等价格区间

分 别 为 600~850、250~500、240~600、450~600、
400~3 200、200~650元/t［5］。因此，本研究中所用生

物炭和海泡石最佳配施比例，即生物炭和海泡石配

比 2∶1 时，其成本为 333~2 350 元/t，可以在一定程

度上解决单一钝化剂带来的成本选择问题。

3　讨 论

3.1　复配钝化剂可有效降低土壤 Cd 和 Zn 的有

效性

土壤 pH 是影响土壤重金属形态分布和土壤钝

化效果的重要因素。本研究发现，秸秆生物炭和海

泡石表面都含有大量的 K+（36.69，1.02 g/kg）、Ca2+

（17.20，9.35 g/kg）和 Mg2+（5.01，2.85 g/kg），其可以

与土壤中H+发生离子交换反应，并与HCO3
-发生反

应，提高土壤 pH［16］。相比 CK，土壤 pH 在钝化培养

45 d时变化不显著，但钝化培养90 d后，土壤pH值平

均上升了 0.2个单位，尤以 1B2S1处理的土壤 pH提升

图6 钝化培养后土壤中Cd（A）和Zn（B）的稳定性（IR）和移动性（MF）指数

Fig. 6 The stability （IR） and mobility （MF） indexes of Cd（A） and Zn（B） in cultivated soils

表3　钝化培养后土壤有效态Cd、Zn的多因素方差分析

Table 3　Multivariate ANOVA of available Cd and 
Zn in soil after passivation culture

条件因子 Factors
复配钝化剂施加量（A）

The amount of compound passivator applied

钝化剂复配比例（B）
Compound ratio of passivator

钝化培养时间（C）
Passivation culture time
A×B
A×C
B×C
A×B×C

Cd

*

*

***

**
ns
ns
ns

Zn

***

***

***

***
ns
*
ns

注Note：*：P <0.05，**：P<0.01，***：P<0.001，ns：P>0.05.
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最为显著；并且土壤 pH随着施加量的增加有下降的

趋势。土壤 pH的提高，一方面增加土壤胶体表面的

负电荷，有利于 Cd 和 Zn 形成氢氧化物或碳酸盐沉

淀，另一方面减弱了土壤与阳离子的竞争吸附，增强

了土壤胶体、金属离子氧化物对Cd和Zn的吸附络合

能力，从而降低土壤 Cd和 Zn有效态含量［9，17-18］。土

壤 EC 值与土壤 pH 有着紧密的关系，可以通过增加

土壤胶体表面的负电荷量，间接提高土壤 pH［9］。在

本研究中土壤 EC 值随着复配钝化剂的施加显著提

高，并随着培养时间（90 d）和施加量（3%）的增加而

增加（图 3）。此结果与陶玲等［19］的研究相一致，其研

究表明随着污泥凸凹棒石生物炭的施加，生物炭中

丰富的速效养分与土壤组分互作，释放出大量的盐

基离子，从而导致土壤电导率急剧上升。

大量研究表明，生物炭和海泡石由于其本身理

化性质优异（碱性，大量的含氧官能团Si-OH，比表

面积大，空隙结构突出等）［7，20］，可以作为修复土壤重

金属污染的钝化材料。本研究中生物炭和海泡石具

有较大的比表面积和较多的微孔结构，且其表面粗

糙，可以将重金属固定到孔隙结构中［20-21］，对土壤中

Cd和Zn产生稳定的内层吸附和非稳定的外层络合。

海泡石因同晶置换和表面络合反应会增强对重金属

的吸附效果［9，22］。此外，生物炭和海泡石表面的羟

基，可与土壤中的OH-共同作用，促进土壤中重金属

Cd和Zn在其表面形成难溶的氢氧化镉、氢氧化锌等

沉淀；且生物炭上含有大量的 CO3
2-能与土壤中

Cd2+和Zn2+形成碳酸盐沉淀，海泡石含有大量的Si-
OH可以与重金属结合形成难溶性硅酸盐沉淀，降低

土壤中有效态Cd和Zn的含量［23］。

因此，在本研究中复配钝化剂的钝化机制可以

归结以下 5个方面：（1）物理吸附，生物炭和海泡石复

配后孔隙结构得到改善，可以附着大量的重金属离

子；（2）矿物沉淀，复配钝化剂表面大量的矿物组分

对重金属的沉淀作用；（3）π电子相互作用，生物炭表

面大量的负电荷对重金属离子产生静电吸附；（4）离

子交换，复配钝化剂上大量的K+、Ca2+、Mg2+等对土

壤中重金属离子的交换；（5）络合作用，复配钝化剂

表面大量的-OH、-COOH等含氧基团对重金属离

子的络合作用。

3.2　复配钝化剂促进土壤活性态Cd和Zn向稳定

态转化

除钝化剂本身的理化性质外，复配钝化剂还通

过改变土壤中 Cd 和 Zn 的赋存形态，从而降低土壤

Cd 和 Zn 的移动性和生物有效性。本研究中通过生

物炭与海泡石 2∶1 配施钝化培养 90 d，污染土壤中

Cd的生物有效形态（弱酸提取态和可还原态）向残渣

态转化，其残渣态Cd占比由49.4%提升至58.1%，随

着施加量的增大而增大；土壤中 Zn 在 1B2S1处理钝

化培养下也有类似的趋势，其 Zn的弱酸提取态和可

还原态由 22.6% 和 53.4% 分别下降到 16.0% 和

44.1%，残渣态Zn由 16.2%提升至 27.0%（图 5）。相

比对照，修复后土壤中重金属Cd的形态分布发生变

化，弱酸提取态、可还原态和可氧化态 Cd 的占比降

低，其原因可能是：（1）修复材料施加后，土壤 pH 的

提升导致土壤有效态 Cd含量降低，使 Cd通过络合、

沉淀等作用被钝化；（2）生物炭和海泡石表面粗糙、

具有较多的孔隙可以有效吸附 Cd，降低其生物有效

性。总体而言，复配钝化剂的施加促进土壤中Cd和

Zn 由活性态（弱酸提取态和可还原态）向非活性态

（可氧化态和残渣态）转化。

土壤中 Cd 和 Zn 的稳定性（IR））和移动性（MF）与

其在土壤中的存在形态有密切关系，可以直观反映

重金属在土壤中的形态变化［19，24］。本试验中，随着

复配钝化剂（B2S1）的施加，其 IR值升高，MF值降低，

表明复配钝化剂可以增强土壤中Cd和Zn的稳定性，

降低其移动性，这与其在土壤中赋存形态的转变相

一致。有研究表明，较高含量的有机质会与重金属

发生络合反应，导致其移动性减弱［25］。本试验中复

配钝化剂中含有大量的有机质，这可能是复配钝化

剂施加量增大（3%）时，土壤中 Cd 的 MF值降低（降

幅达到 17.5%）和 IR 值升高（增幅为 9.0%）的原因。

土壤中Zn在复配钝化剂施加量为 1%时，其MF值和

IR值表现为和元素Cd相似的趋势；但当施加量为3%
时，其MF值增大，IR值略有降低。这表明当生物炭和

海泡石以 2∶1配施处理钝化培养 90 d后，随着施加量

的增加，对土壤中 Cd 的钝化效果强于 Zn。这说明，

土壤重金属钝化修复是一个复杂的过程［26］，钝化剂

的施加量、复配比例和培养时间是影响土壤中Cd和

Zn 有效态含量的主要因子，并且钝化剂施加量和复

配比例之间存在极显著的互作效应，但其作用机制

仍需进一步探讨。

综上，生物炭和海泡石以质量比2∶1复配、3%施

加量（3B2S1处理），对污染土壤中 Cd 和 Zn 的钝化效

果最好，可为村镇简易垃圾填埋场周边Cd和Zn复合

污染土壤的治理提供一种有效的修复技术。但是钝
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化剂施入后对当地生态环境的影响、钝化效果的实

效性仍需要进一步探究，以全面评估该技术的适

用性。
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Deactivation and remediation of cadmium and zinc contaminated 
soil by combination of biochar and sepiolite

ZHOU Zhen,HUANG Li,HUANG Guodi,MA Haiguan,PENG Gang

National Key Laboratory of Environmental Protection Soil Health Diagnosis and Green Remediation/
College of Resources and Environment，Huazhong Agricultural University，Wuhan 430070，China

Abstract Two kinds of deactivators including biochar and sepiolite were used to study the deactiva⁃
tion effects of different compound ratios （mass ratios of 1∶1，1∶2，2∶1），application amount （1% and 3%） 
and deactivation time （45 d and 90 d） on the content of Cd and Zn in contaminated soil to restore the cad⁃
mium （Cd） and zinc （Zn） co-contaminated soil around a landfill in Sichuan. The effects of compound deac⁃
tivators on the availability and speciation distribution of Cd and Zn in contaminated soil were analyzed. The 
changes of stability and mobility of Cd and Zn in soil were investigated with the stability index （IR value） 
and mobility index （MF value）. The results showed that the deactivation effect of Cd and Zn in soil signifi⁃
cantly increased with the increase of deactivation time and application amount. The deactivation effect of Cd 
and Zn in soil was the best when the ratio of biochar to sepiolite was 2∶1，and the deactivation rate was 
31.1% and 23.1%，respectively. After the application of compound deactivators，the proportion of weak ac⁃
id extractable and reducible fractions of Cd and Zn in soil decreased while the proportion of oxidizable and 
residual fractions increased. The application of compound deactivators enhanced the stability and decreased 
the mobility of Cd and Zn in soil compared with the control. When the ratio of biochar to sepiolite was 2∶1，
the MF value of Cd in soil decreased by 17.5% and the IR value increased by 9.0%. The MF value of Zn in 
soil decreased by 6.1% and the IR value increased by 18.7% at 3% application amount. In general，biochar 
and sepiolite mixed at a mass ratio of 2∶1 and a dosage of 3% had the best remediation effect on the con⁃
tent of Cd and Zn in the co-contaminated soil.

Keywords biochar； sepiolite； heavy metal； co-contaminated soil； compound deactivators； soil re⁃
mediation； environmental protection
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