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摘要: 为研究不同重金属在土壤中的迁移和形态转化，通过分层填装土柱，在土柱 0 ～ 5 cm深度范围内添加 Pb、Ag、Bi、In、Sb和
Sn等重金属污染土壤，并在自然条件下淋溶 4 a，分析各重金属在红壤、潮土、黑土和砂土中的迁移速率及其形态组成． 结果表
明:①在 ＞ 30 cm深度范围内，红壤、潮土和黑土中各重金属质量分数与其相应本底值相比变化不大;与试验前土壤相比，砂土整
个剖面中 6 种重金属质量分数均较高． ②6 种重金属在 4 种土壤中的残留率表现为砂土 ＜潮土 ＜黑土 ＜红壤;对于 0 ～ 10 cm土
壤中 Pb的残留率，在潮土中大于 Ag和 Sb，在黑土中大于 Ag，在红壤中大于 In，在砂土中则大于 Sn． ③模拟试验后残留在土柱中
的重金属主要分布在土壤表层( 0 ～ 30 cm) ，而深层( ＞ 30 cm) 较少; 6 种重金属在红壤、潮土、黑土和砂土中的残留率平均值分别
为 98. 0%、65. 1%、65. 9%和 56. 5% ． ④与添加污染土壤之前相比，试验后土壤中残渣态等稳定形态重金属质量分数较低，其中
Pb、In和 Sb均以碳酸盐结合态和有机金属络合态为主，Ag和 Sn分别以有机金属络合态、双氧水可提取有机结合态和有机金属
络合态、无定形铁锰氧化物结合态为主，而 Bi则以碳酸盐结合态和双氧水可提取有机结合态为主． 结果显示，红壤中 Pb的迁移
风险较低，潮土和黑土中 Ag、Sb的迁移风险较高，而砂土中 Sn和 Sb的迁移风险需要格外关注．
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Abstract: The migration and chemical transformation of Pb，Ag，Bi，In，Sb and Sn in four soils were investigated using lysimeter
experiments． The polluted soils were added to the soil surface and were exposed to the natural environment to ensure that they were at or
close to field capacity for four years． The results showed that: 1) Compared with the background values，the six heavy metals did not
increase significantly in deep soil layers ( ＞ 30 cm ) in Primosol，Isohumosol and Ferrosol after four years． The heavy metals were
significantly increased in all the soil layers in Sand soil ( 0-135 cm) ． 2) The rates of the heavy metals retained in the lysimeters were in

the following order: Sand soil ＜ Primosol ＜ Isohumosol ＜ Ferrosol．
3) Pb retained in surface soil ( 0-10 cm) was greater compared to
Ag and Sb for the Primosol，Ag for Isohumosol，In for Ferrosol
and Sn for Sand soil． Proportions of 98. 0%，65. 1%，65. 9%
and 56. 5% of the added heavy metals remained in the lysimeters
with the Ferrosol， Primosol， Isohumosol and Sand soil，
respectively． 4) The immobility fractions of the heavy metals were
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at low levels after leaching compared with background values． Pb，In and Sb in the soils after leaching were mainly associated with both
carbonate-bound and metal-organic complex-bound，while Ag and Sn in the soils were mainly associated with metal-organic complex-
bound，H2O2 extractable organic-bound and amorphous metal oxide-bound． Bi was mainly associated with carbonate-bound and H2O2

extractable organic-bound． Pb had greater migration risk than the other heavy metals in the Ferrosol，while the Ag and Sb had greater
migration risk in the Primosol and Isohumosol． Sn and Sb were of much concern in the Sand soil．
Keywords: lysimeter; soil; heavy metal; migration; speciation

Pb 焊料广泛应用于现代工业中，产生的大量 Pb
及其他重金属垃圾废弃物会随降雨等进入土壤和水

体［1-3］，进而影响人体健康． 欧盟已于 2006 年禁止在
电子产品中使用 Pb，美国也于 2014 年实行无铅化法
案． 随着 Pb的使用进一步受到限制，其逐渐被 Ag、
Bi、Sn、In和 Sb等所替代． 但随着这些重金属的广泛
应用［4-5］，其对环境造成的影响也得到了广泛关注，

美国和英国已经公布了 In 的职业接触限值为 0. 1
mgm3 ( Pb为 0. 15 mgm3 ) ． 同时，US EPA( 美国国家
环境保护局) 也将 Ag和 Sb指定为环境优先污染物．
目前，针对土壤中 Pb、Ag、Bi、In、Sb、Sn 等重金属

的迁移、转化机理及规律已开展了大量研究，如
LIANG等［6］研究发现，增加溶液流速和钾离子浓度
能够促进 Ag纳米颗粒在小型土柱中的迁移;土壤中
胡敏酸等有机物能与 Bi相结合，进而影响 Bi在土壤
中的溶解性［7］; Sb 在不同土壤中的迁移速率差异较
大［8-9］，并且铁的化合物能够与 Sb 相结合从而降低
Sb的迁移速率［10］． HOU 等［11］发现，Ag、Bi、In、Sb 和
Sn在日本的火山灰土 ( Andosol) 中主要以残渣态为
主，垂向迁移速率很低． 土壤胶体对 Pb 的迁移具有
促进作用［12］，而煤灰和泥炭则会减弱土壤中 Pb 的迁
移能力［13］． 土壤中金属氧化物和有机质等是重金属
在土壤中迁移的主要影响因素，此外，土壤 pH、含水
量等环境因素也会起到较大作用． 但是，对比研究
Pb及其替代重金属( Ag、Bi、In、Sb 和 Sn) 在土壤中的
迁移和转化鲜见报道．
我国是世界上主要的电子产品生产国之一，每年

产生的含 Pb及其替代重金属的大量电子垃圾对环境
造成了严重污染［14］． 但对于这些替代重金属对环境
造成的影响尚缺乏研究． 与室内试验相比，大型土柱
试验条件更接近自然环境［15］，能反映实际情况下污染

物的迁移转化． 因此，该研究利用大型土柱模拟试验，
研究 Pb、Ag、Bi、In、Sb、Sn在我国 4 种土壤类型( 潮土、
黑土、红壤和砂土) 中的迁移及形态转化，以期为我国
土壤污染防治对策及建立相关环境标准提供参考．
1 材料与方法
1. 1 供试土壤性质及试验装置

选择 4 种土壤———潮土、黑土、红壤和砂土作为
研究对象． 其中，潮土采自中国农业科学院北京昌平
试验站( 115°50'17″E、40°02'18″N) ，海拔 400 ～ 800
m，年降水量 550. 3 mm;黑土采自中国科学院海伦农
业生态试验站( 126°38'00″E、47°26'00″N) ，海拔 240
m，年降水量 500 ～ 600 mm; 红壤采自中国农业科学
院湖南祁阳红壤试验站( 111°52'32″E、26°45'12″N) ，
海拔 100 ～ 300 m，年降水量 1 250 mm;砂土采自北京
市来广营乡( 116°26'26″E、40°03'38″N) ，其环境条件
与潮土采样点类似．
对黑土、潮土和红壤均进行分层采集，采集深度

为 0 ～ 130 cm，每 10 cm为一层;砂土采集深度为 0 ～
20 cm，不分层． 将土壤样品用木棍压碎、翻动，拣出
碎石、植物残体，并用木锤敲打，压碎、混匀、研磨，过
2 mm筛，用于填装土柱，作为背景土壤，并可直接用
于土壤 pH、阳离子交换量等土壤理化性质的测试
分析． 取其中一份进一步研磨，过 0. 25 mm 筛，用
于重金属的连续提取形态分析; 取另一份进行研

磨，过 0. 15 mm 筛，用于土壤中各重金属质量分数
的测试分析．
大型土柱长 1. 0 m、宽 1. 0 m、高 1. 6 m，其中装

填土壤总厚度为 135 cm． 土柱材质为碳钢，内衬异丁
烯橡胶，其底部可以自由排水． 土柱填装方法见文献
［16］:①填装背景土壤． 分别按照采集分层标准和顺
序( 由深到浅) 将背景土壤分层装入土柱，4 个土柱填
装厚度均为 130 cm． ②黑土、潮土和红壤分别取0 ～
10 cm深度范围内的背景土壤，砂土取 0 ～ 20 cm 深
度范围内的背景土壤，各 50 kg，并添加 AgNO3 ( 3. 94
g) 、Bi( NO3 ) 2·5H2O( 5. 80 g) 、InCl3·4H2O( 6. 38 g) 、
C8H4K2O12Sb2·3H2O( 6. 86 g) 、SnCl2·5H2O( 7. 38 g)
和 Pb( NO3 ) 2 ( 4. 00 g) 〔即 w ( Ag ) 、w ( Bi) 、w( In) 、
w( Sb) 、w( Sn) 均为 50 mgkg，w( Pb) 为 1 000 mgkg〕，
充分混匀，在温室中放置 1 个月使其达到完全平衡
( 保证土壤含水量为 40% ) ，然后将土壤风干、磨碎过
2 mm筛后，分别覆盖到步骤①完成的相应土柱表面，
厚 5 cm． 2009 年 5 月土柱填装完毕，之后一直完全
敞开在自然环境中，接纳自然降水; 试验于 2013 年 5
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月结束，试验期间自然降水量为 2 436. 8 mm．
试验结束后，分层采集土柱剖面土壤: 0 ～ 20 cm

每 2 cm一层，＞ 20 ～ 45 cm 每 5 cm 一层，＞ 45 ～ 135
cm每 10 cm一层． 将土壤样品冷冻干燥，并用木锤
敲打，压碎、混匀、研磨，取其中一份过 0. 25 mm 筛，
用于重金属形态分析; 取另一份研磨，过 0. 15 mm
筛，用于土壤重金属质量分数分析．
1. 2 分析测试方法

土壤 pH 采用电极法测定; w ( 有机质 ) 采用
K2Cr2O7 氧化法测定;阳离子交换量采用批处理平衡

法测定;机械组成采用比重计法测定［17］． 土壤样品
采用湿式消解( HNO3-HClO4-HF) 法

［10］进行前处理，

重金属质量分数采用 ICP-MS( 电感耦合等离子体质
谱仪，Agilent 7500c，USA) 测定． 上述试验处理均重
复 3 次，每次做 2 个试剂空白． 试验土壤的基本理化
性质如表 1 所示．

表 1 试验土壤的基本理化性质
Table 1 The physiochemical properties of the soils

土壤类型 土壤深度cm w( 黏粒) % w( 粉黏粒) % w( 砂粒) % w( 有机质)  % pH 阳离子交换量
( cmolkg)

0 ～ 10 51. 0 32. 5 16. 5 1. 19 6. 1 13. 5
＞ 10 ～ 20 47. 2 29. 1 23. 7 0. 68 5. 9 18. 1

红壤 ＞ 20 ～ 30 49. 4 29. 7 20. 9 0. 27 5. 2 12. 2
＞ 30 ～ 50 49. 8 22. 6 27. 6 0. 27 5. 2 11. 4
＞ 50 ～ 135 45. 7 20. 5 33. 8 0. 27 4. 9 15. 2

0 ～ 10 9. 3 24. 5 66. 2 1. 89 8. 3 15. 2
＞ 10 ～ 20 15. 7 16. 6 67. 6 1. 00 8. 7 13. 7

潮土 ＞ 20 ～ 30 20. 9 36. 3 42. 9 1. 26 8. 5 31. 1
＞ 30 ～ 50 21. 8 36. 7 41. 5 1. 14 8. 4 36. 2
＞ 50 ～ 135 17. 2 32. 5 50. 5 0. 81 8. 2 33. 2

0 ～ 10 10. 5 28. 5 61. 0 5. 35 7. 3 63. 7
＞ 10 ～ 20 16. 8 32. 6 50. 6 5. 21 7. 8 65. 2

黑土 ＞ 20 ～ 30 32. 1 32. 9 35. 0 2. 81 8. 3 52. 3
＞ 30 ～ 50 30. 4 42. 1 27. 5 1. 00 8. 1 55. 0
＞ 50 ～ 135 32. 2 44. 5 23. 3 0. 61 8. 0 47. 4

砂土 0 ～ 135 4. 4 4. 6 91. 0 0. 02 9. 1 2. 9

重金属残留率与迁移速率计算公式:

Ｒ = ( w1 － w0 ) ×M0 M1 × 100%
V = ( w1 － w0 ) ×M0 ( S × T ×M1 )

式中: Ｒ 为重金属残留率，% ; w1 为模拟试验后土壤

中重金属质量分数，mgkg; w0 为试验前土壤中重金

属质量分数，作为本底值，mgkg; M0 为土壤质量，kg;
M1 为重金属添加质量，mg; V为土柱中重金属迁移速

率，g( g·m2·a) ; S为土柱截面面积，取 1 m2 ; T 为自
然淋溶时间，该研究中为 4 a．
参照文献［18］，将土壤重金属形态分为 8 种． 精

确称取 1. 000 g土壤样品置于 50 mL离心管中，按表
2 所示提取方法得到各级提取液: ①每次振荡结束，
离心( 3 000 rmin，10 min) 后收集上清液; ②向残渣
中加入 10 mL去离子水，再离心( 3 000 rmin，10 min)

表 2 重金属化学形态的提取方法
Table 2 Eight-step sequential extraction procedure for analyzing chemical states of metals

形态 试剂 试验条件

离子交换态 10 mL 1molL NH4NO3 ( pH = 7) 25 ℃下振荡 4 h
碳酸盐结合态 25 mL 1 molL CH3CO2NH4 ( pH = 5) 25 ℃下振荡 6 h
有机金属络合态 30 mL 0． 1 molL Na4P2O7 ( pH = 10) 25 ℃下振荡 20 h
易还原金属氧化物态 20 mL 0． 1 molL NH2OH ( pH = 2) 25 ℃下振荡 30 min

5 mL 30% H2O2 ( pH = 2) 85 ℃下振荡 2 h
双氧水可提取有机结合态 3 mL 0． 02 molL HNO3 + 3 mL 30% H2O2 ( pH = 2) 85 ℃下振荡 2 h

10 mL 2 molL NH4NO3 ( 20%HNO3 ) 25 ℃下振荡 30 min
无定形铁锰氧化物结合态 10 mL 0． 2 molL ( NH4 ) 2 C2O4 ( pH = 3) 25 ℃下振荡 4 h
结晶铁氧化物结合态 25 mL 0． 2 molL ( NH4 ) 2 C2O4 + 0． 1 molL C6H8O6 ( pH = 3) 95 ℃下振荡 30 min
残渣态 HF-HClO4-HNO3 160 ℃条件下消解 6 h
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后，将上清液与①所得上清液混合供分析使用，残
渣供下一个形态提取使用． 其中，有机金属络合态
提取中的残渣用去离子水清洗 2 次，最后一次离心
后弃上清液． 用 ICP-MS 测定各级提取液中的
ρ( Ag) 、ρ( Bi) 、ρ( Pb) 、ρ( In) 、ρ( Sb) 、ρ( Sn) ． 每个样
品做 3 次重复，相对误差在 ± 5%范围内． 土壤样品
中不同形态 Ag、Bi、Pb、In、Sb、Sn 质量分数之和分别
为各重金属总量 ( 以 w 计) 的87% ～ 110%、77% ～
114%、87% ～ 99%、103% ～ 121%、110% ～ 120%、
86% ～ 121% ． 消解标准物质 ( GBW07410 国家标准
物质研究中心) 中 w ( Ag ) 、w( Bi) 、w ( Pb ) 、w( In) 、
w( Sb) 、w( Sn) 的标定值分别为( 0. 11 ±0. 02) 、( 0. 37 ±
0. 04) 、( 29. 2 ± 3. 2 ) 、0. 07、( 0. 93 ± 0. 32 ) 、( 4. 20 ±
0. 80) mgkg，测定值分别为( 0. 13 ± 0. 01 ) 、( 0. 32 ±
0. 02) 、( 26. 0 ± 1. 0) 、( 0. 06 ± 0. 02) 、( 0. 96 ± 0. 03) 、
( 3. 60 ± 0. 16) mgkg．
2 结果与讨论
2. 1 土壤中重金属质量分数的垂向迁移特征
填装土柱前，红壤、潮土、黑土和砂土中 w( Ag) 、

w( Bi) 、w( In) 、w( Pb) 、w( Sb) 、w( Sn) 分别为( 0. 14 ～
0. 30) 、( 0. 05 ～ 0. 61 ) 、( 0. 03 ～ 0. 06 ) 、( 16. 0 ～
34. 0) 、( 1. 80 ～ 3. 30 ) 、( 1. 10 ～ 4. 09 ) mgkg，红壤、
潮土和黑土中重金属质量分数差异不大，砂土中除了

w( Ag) 略高外，其他重金属质量分数均明显偏低．
w( Bi) 、w( In) 、w ( Sn) 均表现为红壤 ＞黑土 ＞潮土，
w( Pb) 、w( Sb) 均表现为红壤 ＞潮土 ＞黑土． 4 种土
壤中w( Ag) 、w ( Sn ) 与 HOU 等［18］的研究结果相一
致，w( Bi) 、w ( In ) 与 Tyler 等［19］的研究结果接近，
w( Pb) 、w( Sb) 与 Cabrera等［20］的研究结果相一致．
土柱经自然淋溶 4 a 后，黑土、潮土、红壤 30 cm

以下土层中各重金属质量分数与其相应本底值相比

变化不大( 见图 1 ) ． 砂土剖面土壤中 6 种重金属质
量分数均高于其相应本底值，说明砂土中 6 种重金属
都已经迁移到了底层土壤中．
由图 1 可见，土柱经自然淋溶 4 a 后，0 ～ 30 cm

深度范围内土壤中各重金属质量分数均明显高于其

他深度，说明土柱中残留的重金属主要滞留在土壤表

层( 0 ～ 30 cm) ． 除砂土外，其他 3 种土壤在 ＞ 30 cm
深度范围内各重金属质量分数均与其本底值差异不

大． 6 种重金属质量分数在 0 ～ 2 cm深度范围内表现
为红壤 ＞ 黑土≈潮土 ＞ 砂土． 红壤中 w ( Ag ) 、
w( Bi) 、w( In) 、w( Pb) 、w ( Sb) 、w ( Sn) 分别为 42. 1、
45. 2、810、38. 0、46. 4 和 49. 7 mgkg;黑土和潮土中各

重金属质量分数差异不大，均表现为 w( Sb) ＞ w( Ag) ＞
w( Bi) ＞ w( In) ＞ w( Sn) ，其分布范围为 27. 2 ～ 37. 2
mgkg，其中w( Pb) 分别为 570 和 615 mgkg; 各土壤
剖面中w( Pb) 与其他 5 种重金属质量分数的变化趋
势相同． 自然淋溶 4 a 后，残留在土柱中的重金属主
要保留在0 ～ 30 cm深度范围内，这与 HOU等［11］的研
究结果相一致，因为外源重金属加入土壤后，很快转

化为不易迁移的形态． FAN等［21］认为，7 种土壤中外
源加入的 Sb会在 2 h 内达到吸附平衡，进而影响其
在土壤中的迁移． 分析结果显示，红壤 0 ～ 6 cm土层
中各重金属质量分数明显高于黑土和潮土，这可能是

由于红壤中w( 黏粒) 和 w( Fe) 较高，对重金属的吸附
能力也较高所致． 此外，黑土中较高含量的有机质也
会与重金属相结合，进而影响重金属的迁移［22］．
土柱中砂土 w( Pb) 与其他 5 种重金属质量分数

差异较大，0 ～ 30 cm深度范围内 w( Pb) 较高，与其他
重金属相比变化明显． 与其他 3 种土壤相比，0 ～ 30
cm深度范围内的砂土中 6 种重金属质量分数相对较
低，w( Ag) 、w( Bi) 、w( In) 、w( Sb) 和 w( Sn) 的分布范
围为 7. 8 ～ 21. 1 mgkg，w( Pb) 平均值为 369. 1 mgkg，
＞ 30 cm 深度范围内砂土中重金属质量分数也明显
超过其相应本底值． Lamy 等［23］研究也认为，重金属
在砂土表层不会出现明显累积，其迁移距离最大可至

土壤底部 70 cm 左右． 这可能与砂土中 w ( 有机质)
和 w( 黏粒) 较小、粒间孔隙较大以及比表面积较小
等性质有关．
2. 2 土柱中重金属的残留率和迁移速率
由表 3可见，土柱经自然淋溶 4 a 后，6 种重金属

在 4种土壤中的残留率表现为红壤 ＞黑土 ＞潮土 ＞砂
土，其中，砂土中重金属残留率最低，在 33. 9% ～73. 0%
之间;红壤中重金属残留率最高，为 89. 8% ～ 102% ．
潮土中 Pb的残留率低于 Bi，而高于其他重金属;黑土
中 Pb的残留率低于 Bi 和 In;红壤中 Pb 的残留率最
高;砂土中 Pb的残留率低于 Ag、Bi、In． 重金属在土柱
中的残留率越低，表明其迁移出土柱的量就越多．
红壤中 6 种重金属有 81. 0% ～ 95. 0% 残留在

0 ～ 10 cm深度范围内土壤中，土柱中 Ag、Bi 和 In 的
总量均有损失，而 Pb、Sb 和 Sn 在红壤中的残留率均
为 100%左右，说明红壤中 Ag、Bi和 In迁移出土柱的
量大于 Pb、Sb和 Sn． 与其他 3 种土壤相比，红壤中 6
种重金属的残留率明显较高． 这是因为红壤中黏性
颗粒较多，土壤比表面积较大，同时其金属氧化物含

量也较高，这些都能够阻碍土壤中重金属的迁移，使
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图 1 土柱经自然淋溶 4 a后土壤中重金属含量的垂向分布
Fig. 1 Vertical distributions of metals contents in lysimeters after leaching for four years

之固定在土壤表层［24］．
潮土和黑土中 6 种重金属的迁移特性相似，分别

有 48. 9% ～ 62. 1%、44. 0% ～ 57. 3%的重金属停留

在 0 ～ 10 cm深度范围内． 潮土和黑土中，Ag 在整个
土柱中残留率均最低，而 Bi 的残留率均最高，其余 4
种重金属的残留率为 50. 6% ～ 72. 1% ; 其中，＞ 100
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表 3 土柱中不同土壤重金属残留率
Table 3 Ｒatio of metals retained in lysimeters after leaching for four years %

土壤类型 重金属
土壤深度cm

合计
0 ～ 10 ＞ 10 ～ 20 ＞ 20 ～ 30 ＞ 30 ～ 40 ＞ 40 ～ 100 ＞ 100 ～ 135

Ag 48. 9 0 1. 3 0 0 1. 2 51. 4
Bi 60. 5 1. 5 4. 5 3. 0 11. 9 6. 6 88. 0

潮土
In 61. 3 0. 3 3. 0 0. 3 0. 8 0. 7 66. 3
Pb 53. 8 0. 6 2. 8 0. 9 6. 3 4. 2 68. 6
Sb 53. 4 1. 2 0 0 0 0 54. 6
Sn 62. 1 0 2. 1 0 0 0 64. 3
Ag 44. 0 0. 3 0 0 0 0 44. 3
Bi 50. 2 4. 8 3. 9 2. 1 24. 6 9. 2 94. 8

黑土
In 55. 9 3. 0 3. 0 1. 3 6. 3 1. 8 71. 2
Pb 47. 8 3. 0 2. 3 0. 9 5. 1 3. 5 62. 6
Sb 54. 9 1. 9 0 0 0 5. 4 62. 2
Sn 57. 3 2. 6 3. 1 1. 0 5. 8 2. 2 72. 1
Ag 84. 6 0. 3 5. 0 0 0 0 89. 8
Bi 92. 5 5. 0 0 0 0 0 97. 5

红壤
In 81. 0 2. 2 7. 1 0. 4 3. 9 1. 1 95. 7
Pb 83. 6 4. 4 9. 4 0. 7 4. 2 0 102. 3
Sb 95. 0 0 5. 8 0 0 0 100. 8
Sn 91. 2 2. 6 7. 9 0 0 0 101. 7
Ag 23. 3 2. 0 21. 8 4. 4 12. 4 9. 1 73. 0
Bi 23. 0 2. 5 22. 2 2. 6 15. 6 7. 6 73. 5

砂土
In 24. 1 2. 3 19. 3 3. 0 15. 5 7. 9 72. 1
Pb 26. 0 7. 8 12. 5 1. 2 0. 4 1. 1 49. 0
Sb 21. 7 0. 1 12. 2 0 0 0 33. 9
Sn 9. 0 0. 4 6. 7 0. 2 12. 9 8. 3 37. 4

cm土壤中仍然能够检测到 Bi、In、Pb． 潮土中 Sb、Sn
和黑土中 Ag在 ＞ 30 ～ 135 cm土壤中已无残留，但是
土壤中重金属的总量小于添加量，可能是因为部分重

金属通过土壤溶液迁移至土柱外，＞ 30 ～ 135 cm 土
壤对这几种重金属的吸附量较少． 与红壤相比，黑土
和潮土中 w( 黏粒) 较低，其吸附重金属的能力较弱，
尤其是潮土具有较高的 w ( 砂粒) ，使其更不易吸附
重金属．
与其他 3 种土壤相比，砂土中各重金属的残留率

最低，为 33. 9% ～ 73. 0% ;其中 Sn 在 0 ～ 10 cm 残留
率最低，为 9. 0%，＞ 10 ～ 100 cm 土壤中为 20. 8%，
＞ 100 ～ 135 cm 土壤中为 8. 3%，其余则被淋溶至土
柱外． Sb的迁移比较特殊，在 0 ～ 30 cm 土壤中其残
留率为 33. 9%，其余则有可能都迁移到了 ＞ 30 cm深
度范围内． 而 Ag、Bi、In 和 Pb 在 0 ～ 135 cm 均有残
留，并有部分重金属迁移至土柱外． 由于砂土中
w( 有机质) 和 w( 黏粒) 最低，主要成分为硅酸盐化合
物，比表面积较小，对重金属吸附能力最弱，因此重金

属在砂土中的平均残留率最低．
由表 4 可见，土壤对重金属的吸附能力越强，重

金属在土壤中的迁移能力越弱，而重金属通过与土壤

中的胶体等物质结合后形成稳定的络合物，由此能够

在土壤中进行长距离的迁移［25］． 砂土中重金属在
＞100 ～135 cm深度范围内迁移速率最大，为 0. 054 ～
0. 197 g( g·m2·a ) ，而红壤中最小〔0 ～ 0. 076
g( g·m2·a) 〕，因此红壤中重金属迁移的风险最低．
红壤中 Pb、Sb和 Sn在 ＞ 100 ～ 135 cm 土壤中的迁移
速率为 0 g( g·m2·a) ，表明这 3 种重金属并未迁移至
该深度范围内，仅存在短距离迁移; Ag、In 和 Bi 在红
壤中的长距离迁移均很微弱． 而潮土、黑土、砂土中
Sb和 Sn 在 ＞ 100 ～ 135 cm 土壤中的迁移速率均较
大． 砂土中除 Sb和 Sn 外，其余重金属在 0 ～ 100 cm
和 ＞ 100 ～ 135 cm 这 2 个深度范围内迁移速率相差
不大． 潮土和黑土中 Pb 在 ＞ 100 ～ 135 cm 土壤中迁
移速率低于 Ag和 Sb，在砂土中则低于 Sb和 Sn．
2. 3 自然淋溶后土壤中重金属元素的形态分布变化
外源添加重金属之前，4 种土壤表层中 6 种重金

属的形态组成如图 2 所示． 由图 2 可见，潮土、黑土
和红壤中各重金属的形态组成基本相似，但与砂土差

异较大． 4 种土壤中 6 种重金属的残渣态和双氧水可
提取有机结合态所占比例均较高，另外，Sb和 Sn 2 种
重金属中的无定形铁锰氧化物结合态和结晶铁氧化
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表 4 不同土壤中各重金属的迁移速率
Table 4 Migration rates of the heavy metals in the soils g( g·m2·a)

重金属 土壤类型
土壤深度cm

0 ～ 100 ＞ 100 ～ 135
金属 土壤类型

土壤深度cm

0 ～ 100 ＞ 100 ～ 135

红壤 0. 043 0. 022 红壤 0. 076 0

Ag
潮土 0. 017 0. 128

Pb
潮土 0. 035 0. 094

黑土 0. 011 0. 132 黑土 0. 034 0. 105
砂土 0. 108 0. 092 砂土 0. 093 0. 108
红壤 0. 042 0. 005 红壤 0. 055 0

Bi
潮土 0. 060 0. 062

Sb
潮土 0. 025 0. 108

黑土 0. 092 0. 049 黑土 0. 006 0. 122
砂土 0. 112 0. 093 砂土 0. 054 0. 149
红壤 0. 061 0. 017 红壤 0. 065 0

In
潮土 0. 023 0. 087

Sn
潮土 0. 020 0. 086

黑土 0. 040 0. 079 黑土 0. 038 0. 076
砂土 0. 106 0. 099 砂土 0. 048 0. 197

图 2 0 ～ 10 cm深度范围内土壤中不同
重金属的形态组成

Fig. 2 Chemical fractions distributions of metals in
the soils of 0-10 cm before leaching

物结合态也占据一定比例．
潮土、黑土和红壤中 Pb 均以有机金属络合态

( 34. 6% ～ 50. 1% ) 、双氧水可提取有机结合态
( 15. 4% ～28. 1% ) 和残渣态( 18. 8% ～ 31. 6% ) 为主，
其次是结晶铁氧化物结合态和碳酸盐结合态． 砂土
中各形态 Pb所占比例表现为残渣态 ＞双氧水可提取
有机结合态 ＞碳酸盐结合态，其余各形态所占比例均
较低( ＜ 10% ) ．
潮土、黑土和红壤中 Ag 均以有机金属络合态

( 30. 7% ～ 66. 2% ) 和残渣态 ( 20. 6% ～ 65. 1% ) 为
主，其次是双氧水可提取有机结合态，其他形态所占

比例均较低;砂土中 Ag主要以残渣态( 76. 1% ) 和双
氧水可提取有机结合态 ( 11. 6% ) 为主，其余形态所
占比例均低于 10. 0% ． 潮土、黑土和红壤中 Bi 与 In
的形态组成均以残渣态、有机金属络合态为主，二者
所占比例之和均超过土壤中 w ( Bi ) 、w ( Sn ) 的
90. 0% ． 砂土中 In 和 Bi 主要以残渣态 ( 69. 9% 和
69. 6% ) 形式存在，其余 7 种形态所占比例均较小． 4
种土壤中 Sb 主要以残渣态和结晶铁氧化物结合态
( 二者所占比例之和为 70. 0% ～ 90. 0% ) 存在，有机
金属络合态( 6. 0% ～16. 0% ) 次之． Sn在 4种土壤中
均以无定形铁锰氧化物结合态所占比例 ( 48. 0% ～
63. 0% ) 最高，其次是有机金属络合态 ( 5. 0% ～
25. 0% ) ，结晶铁氧化物结合态和双氧水可提取有机
结合态 Sn为 w( Sn) 的 10. 0%左右．
土柱经自然淋溶 4 a后，土壤重金属主要分布在

0 ～ 10 cm深度范围内，其形态分布 ( 见图 3 ) 趋于稳
定． 与其他重金属相比，Pb 的形态转化较慢，其碳酸
盐结合态所占比例( 7. 0% ～ 76. 0% ) 较高，其次为有
机金属络合态( 7. 6% ～ 33. 2% ) ． 与本底值相比，残
渣态 Pb等稳定形态所占比例较低，故迁移风险和可
移动性仍然较高． 土壤中重金属的可移动形态含量
越高，重金属的迁移性越强． 与其他 3 种土壤相比，
红壤中可移动性的离子交换态 Pb 和碳酸盐结合态
Pb所占比例较高，故红壤中 Pb的迁移速率也最快．

Sb主要以碳酸盐结合态( 8. 8% ～ 57. 4% ) 存在，
其次为有机金属络合态( 14. 6% ～ 32. 7% ) 和无定形
铁锰氧化物结合态( 2. 9% ～36. 4% ) ． 与其他 3 种土
壤相比，红壤中 Sb以无定形铁锰氧化物结合态和有
机金属络合态为主，稳定态所占比例也较高，因此 Sb
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图 3 自然淋溶 4 a后土壤中不同重金属的形态组成
Fig. 3 Chemical fractions of heavy metals in four soils after leaching for four years

在红壤中的迁移速率最慢． 潮土、黑土和砂土中有一
定量的碳酸盐结合态与离子交换态 Sb ( 3. 8% ～
15. 5% ) ，其迁移速率高于红壤． 4 种土壤中，砂土中
离子交换态 Sb所占比例最高，红壤的最低，潮土和黑
土居中，这与 Sb 在土壤中的存在形式有关． Tighe
等［26］研究表明，土壤中 Sb 以 Sb ( OH) 6

－形式存在，

在碱性条件下更利于向溶解的方向转化，由于砂土

pH最高，故砂土中离子交换态 Sb 所占比例最高． 此
外，Sb容易被土壤中的金属氧化物所吸附［27-28］，因此
铁含量较高的红壤中无定形铁锰氧化物结合态 Sb所

占比例最高．
自然淋溶后，红壤、黑土和潮土 3 种土壤中 Sn的

形态与淋溶前接近，均主要为无定形铁锰氧化物结合

态( 12. 6% ～53. 2% ) 以及有机金属络合态( 5. 8% ～
61. 5% ) ( 见图 3) ． Sb和 Sn之间原子半径较为接近，
二者在土壤中的化学行为也比较类似，在土壤中的含

量均较小，因此在形态分布上差异不大．
在 4 种土壤中，Ag 均以双氧水可提取有机结合

态( 24. 1% ～ 76. 6% ) 为主，其次为残渣态 ( 3. 2% ～
35. 6% ) 和有机金属络合态 ( 9. 0% ～ 29. 5% ) ． 卢
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扬［29］在水稻土中同样得出外源 Ag 主要转化为有机
结合态的结果，但其研究中，残渣态 Ag 所占比例较
高，这可能是由于在南方高温、高湿环境下重金属形
态转化较快，北方半湿润地区形态转化较慢，导致该

研究土壤中残渣态 Ag含量较低．
Bi与 In 的形态组成相似，主要为碳酸盐结合态

( 21. 3% ～82. 2% ) ;此外，Bi的双氧水可提取有机结
合态所占比例( 16. 2% ～ 46. 3% ) 较高，而 In 的机金
属络合态所占比例( 5. 3% ～39. 7% ) 较高． 模拟试验
前、后土壤中 Bi 与 In 形态组成均差异不大，说明二
者有相似的化学行为． 这 2 种重金属在自然界中主
要以三价 Bi2O3 和 In2O3 的形式存在

［30］，由此导致二

者在土壤中存在形态和转化的相似性． 同时 Pb 的原
子半径与 In的相似，土壤中 w( Pb) 远超过 w( In) ，因
此在土壤稳定形态中二者之间可能产生竞争．
总体而言，外源加入的重金属经过自然淋溶后形

态趋于稳定，但与模拟试验前相比，离子交换态和碳

酸盐结合态所占比例仍然很高． Sb与 Sn形态分布较
为类似，Bi与 In形态分布较为类似，其他重金属之间
形态差异较大． 与 Pb 相比，Ag、Bi、Sn 的形态较为稳
定，残渣态等形态所占比例明显高于 Pb，故 Ag、Bi、Sn
经过 4 a 的自然淋溶后在土壤中的迁移风险均低
于 Pb．
3 结论

a) 大型土柱经过 4 a 自然淋溶后，残留在土壤
中的 Pb等重金属主要分布在土壤表层( 0 ～ 30 cm) ，
红壤中重金属的残留率最高，砂土最低．

b) 重金属在 ＞ 100 ～ 135 cm 的红壤中迁移速率
较低，而在该深度范围内的砂土中迁移速率较高，环

境风险较高．
c) 与 Ag、Bi、In、Sb、Sn 相比，红壤中 Pb 的迁移

风险较低，潮土和黑土中需要关注 Ag 和 Sb 替代 Pb
后对深层土壤和地下水造成的风险，而砂土中 Sn 和
Sb的迁移风险需要格外关注．

d) 土壤中重金属经过自然淋溶后，形态分布向
稳定形态转化，但与试验前相比，离子交换态和碳酸

盐结合态等可移动性较强的形态所占比例仍然很高，

今后需要进一步揭示土壤理化性质在重金属迁移和

形态转化中所起的作用，以期为无铅化的推进提供理

论依据．
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