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摘　 要　 本文模拟研究了土壤中 Ｃｄ 在雨水作用下的释放过程中，土壤中总 Ｃｄ 的释放动力学及释放过程中

赋存形态的转化． 结果表明，土壤中总 Ｃｄ 的解吸有快反应和慢反应两个过程，可用多项式、Ｆｒｅｎｄｌｉｃｈ 及

Ｅｌｏｖｉｃｈ 方程描述，且 Ｅｌｏｖｉｃｈ 方程描述效果最优；土壤中总 Ｃｄ 解吸强度随土壤 ｐＨ 值、有机质含量的下降而增

大，其中土壤 ｐＨ 值是主要影响因素；在低有机质、低 ｐＨ 值土壤中，Ｃｄ 主要以可交换态存在；高有机质、高 ｐＨ
值土壤更有利于碳酸盐结合态、铁锰氧化态、有机结合态存在；可交换态 Ｃｄ 在不同 ｐＨ 土壤中均为最易解吸

形态，土壤 ｐＨ 值越高，可交换态越容易向铁锰氧化态、有机结合态转化；土壤有机质越高越不利于可交换态

的解吸，但有利于可交换态向其他形态转化．
关键词　 Ｃｄ 解吸， 形态转化， ｐＨ， 有机质含量．

重金属作为一种持久性有毒污染物，可在土壤和生物体内富集，进入土壤环境后不能被生物降解，
是土壤环境中主要影响土壤质量的污染物之一［１］ ． 因土壤中的重金属难分解、移动性差、滞留和潜伏时

间长的特征，不易被人们察觉，但当重金属污染物被重新引发和突然释放出来会造成严重的生态和环境

损害［２］，这是环境研究和保护的重点和难点． 在对全国 ４３ 个大中城市土壤重金属分析中，发现其中包括

北京、天津、上海等 １９ 个城市 Ｃｄ 强度污染［３］ ． 土壤中 Ｃｄ 的解吸是 Ｃｄ 进入土壤环境以后发生的重要生

态化学过程之一，所以研究土壤中 Ｃｄ 的解吸行为，可以有效预测土壤环境中 Ｃｄ 的释放及其迁移转化

规律，为 Ｃｄ 污染土壤的防治与修复提供科学依据［４⁃５］ ．
国内外的研究表明，重金属的毒性首先取决于重金属在土壤中的赋存形态，不同形态重金属的化学

活性和生物有效性均有差异［６］，可交换态重金属易被植物吸收，残渣态重金属迁移转化能力、活性和毒

性都较小，不同形态的重金属在外界条件改变时可以相互转化，对土壤重金属形态分析的研究可以更直

观地了解土壤重金属污染状况［７］ ． 土壤中的金属各形态之间的转化受土壤类型、土壤有机质含量、土壤

ｐＨ 的影响很大［８⁃１１］ ．
对于土壤中不同形态重金属的提取，目前研究者常用的多级连续提取法为 Ｔｅｓｓｉｅｒ 等［１２］提出的五步

连续提取法，相比其他方法而言［１３⁃１６］，Ｔｅｓｓｉｅｒ 法详细地划分了重金属元素不同形态的分布，该方法经历

了较长时间的研究与测试，同时其修正之后的方法应用范围也较广［１７］ ．
本文研究了土壤中 Ｃｄ 在雨水作用下的释放过程，模拟了土壤中总 Ｃｄ 的释放动力学特征、释放过

程中赋存形态的转化以及土壤有机质、土壤 ｐＨ 值对土壤解吸过程中总 Ｃｄ 解吸和各形态转化的影响，
以探讨 Ｃｄ 的解吸机理，为治理和修复镉污染土壤提供理论依据．

１　 材料与方法

１． １　 供试土壤

以北京地区分布较广的褐土作为实验研究对象，采集过程应用网格法． 采取外加 Ｃｄ 的方式，向土壤

中加入含 Ｃｄ 溶液，配制土壤含 Ｃｄ 含量为 ２００ ｍｇ·ｋｇ － １左右． 我国大部分土壤的有机质含量范围为 １０—
６０ ｇ·ｋｇ －１，极低的小于 ５ ｇ·ｋｇ －１，最高约为 １００ ｇ·ｋｇ －１［１８］ ． 我国土壤 ｐＨ 值的范围为 ４． ５—８． ５，极酸的小于
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４，极碱性的大于 ９． 由此，配制土壤有机质含量的范围为 ２０—６０ ｇ·ｋｇ －１（２％—６％），ｐＨ 值范围为 ３—８．
不同有机质含量土壤制备：由于鸡粪中含有丰富的营养，是农业中常用的对水稻等非常好的绿色有

机肥［１９］，它含有粗蛋白 １８． ７％ 、脂肪 ２． ５％ 、灰分 １３％ 、碳水化合物 １１％ 、纤维 ７％ 、含氮 ２． ３４％ 、磷
２􀆰 ３２％ 、钾 ０． ８３％ ． 实验过程中使用的鸡粪土是在中国农业科学院购买，是鸡粪经过有效堆肥后的有机

肥料． 采用鸡粪土提高土壤有机质，有效避免了利用无机肥易带入其他化学物影响实验结果的问题，同
时更贴近实际农业种植时对土壤的增肥措施． 具体过程如下，向原土中混入鸡粪土，按照 ７ ∶ ２、３ ∶ ２、２ ∶ １、
１ ∶ １ 比例混合配制成 Ａ１—Ａ４的土壤，加水均匀搅拌，老化 ３０ ｄ，自然风干． 期间每隔 ２—３ ｄ 进行翻土搅

拌，使其均匀混合，稳定完全后研磨，过１０ 目筛，重新测定土壤的有机质含量．
不同 ｐＨ 值土壤制备：用 ０． １ ｍｏｌ·Ｌ － １ＮａＯＨ 溶液和 ＨＮＯ３溶液调节原土 ｐＨ，配制 Ｂ１—Ｂ６土壤，加水

均匀搅拌，老化 ３０ ｄ，自然风干． 期间每隔 ２—３ ｄ 进行翻土搅拌，使其均匀混合，稳定完全后研磨，过
１０ 目筛，重新测定土壤 ｐＨ 值．

处理之后的供试土壤基本理化性质见表 １．

表 １　 供试土壤基本理化性质

Ｔａｂｌｅ １　 Ｐｈｙｓｉｃｏ⁃ｃｈｅｍｉｃａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｔｅｓｔｅｄ ｓｏｉｌ

土壤
有机质含量 ／

％
土壤中总 Ｃｄ 含量 ／

（ｍｇ·ｋｇ － １）
ｐＨ 土壤 有机质含量 ／ ％

土壤中总 Ｃｄ 含量 ／
（ｍｇ·ｋｇ － １）

ｐＨ

Ａ１ ２． ６７ １８７． ７ ７． ９５ Ｂ１ ３． ９０ ２２８． ４ ２． ６７
Ａ２ ３． ４８ １７８． １ ７． ９５ Ｂ２ ３． ９０ ２３３． ２ ３． ６６
Ａ３ ３． ９０ １８２． ９ ８． ００ Ｂ３ ３． ９０ ２２３． ２ ４． ２３
Ａ４ ５． ７９ １７５． １ ７． ９５ Ｂ４ ３． ９０ ２５１． ３ ６． ５１

Ｂ５ ３． ９０ ２８８． ０ ７． ４０
Ｂ６ ３． ９０ ２６４． ０ ８． ２０

１． ２　 解吸液的配制

模拟自然雨水，利用 ＫＮＯ３、Ｋ２ＳＯ４、ＮＨ４Ｃｌ、ＣａＣｌ２配制其中 ＳＯ２ －
４ ∶ ＮＯ －

３ ＝ ３ ∶ １，ＳＯ２ －
４ 、ＮＯ －

３ 、ＮＨ ＋
４ 、Ｃａ２ ＋

离子浓度分别为 ５３． ７５、１３． ８７、３４． ９３、３８． ３４ μｍｏｌ·Ｌ － １ ． 利用 ＨＮＯ３、Ｈ２ＳＯ４的混合溶液调节溶液 ｐＨ ＝
５． ６．
１． ３　 实验方法

（１）解吸动力学实验

称取外加 Ｃｄ 土壤 ５． ００ ｇ 土样于 ５０ｍＬ 锥形瓶，取 ２ 个平行样，按照土液比 １ ∶ ３ 加入解吸溶液

１５ ｍＬ，在 ２５ ℃下恒温振荡． 分别于 １５ ｍｉｎ、３０ ｍｉｎ、１ ｈ、２ ｈ、４ ｈ、６ ｈ、８ ｈ、１０ ｈ、１２ ｈ、２４ ｈ 和 ３６ ｈ 时取出，
在 ８０００ ｒ·ｍｉｎ － １下离心过滤 １０ ｍｉｎ． 取上清液测定 Ｃｄ 浓度． 根据初始浓度与平衡浓度之差计算吸附量．

（２）不同因素影响解吸过程的实验

土壤有机质的影响：对不同有机质含量土壤 Ａ１—Ａ４进行解吸动力学实验，对解吸前后土壤进行形

态分析．
土壤 ｐＨ 的影响：对不同 ｐＨ 土壤 Ｂ１—Ｂ６进行解吸动力学实验，对解吸前后土壤进行形态分析．

１． ４　 土壤中镉形态提取与分析

解吸过程土壤中各形态 Ｃｄ 采用修正的 Ｔｅｓｓｉｅｒ 五步法［１５］进行提取．
各形态 Ｃｄ 及总 Ｃｄ 的测量采用 ＡＡ⁃６３００ 型原子吸收分光光度仪（日本岛津公司），火焰原子吸收光

谱法，以标准曲线法进行测定． 测试条件见表 ２．

表 ２　 原子吸收仪测定条件

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｍｅａｓｕｒｅｍｅｎｔ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎ ｏｆ ａｔｏｍｉｃ ａｂｓｏｒｐｔｉｏｎ ｓｐｅｃｔｒｏｍｅｔｅｒ

项目
波长 ／
ｎｍ

狭缝宽 ／
ｎｍ 点灯方式

灯电流 ／
ｍＡ

燃烧高 ／
ｍｍ 燃烧角度 火焰类型

燃气流 ／
（Ｌ·ｍｉｎ － １）

助燃气流 ／
（Ｌ·ｍｉｎ － １）

镉 ２２８． ８ ０． ７ ＢＧＤ⁃Ｄ２ ８ ７ ０ Ａｉｒ － Ｃ２Ｈ２ １． ８ １． ５
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２　 结果与讨论

２． １　 土壤中总 Ｃｄ 的解吸规律

（１）解吸动力学

图 １ 分别是 ｐＨ ＝４． ２３、７． ９５，有机质含量为 ３． ９０％ ，５． ７９％土壤的解吸动力学图，采用常见的动力

学方程对总 Ｃｄ 解吸数据进行拟合，表 ３ 为曲线的相关方程及相关系数（Ｒ２）．
从图 １ 可以看出，虽然土壤的物理性质不同，但解吸动力学规律相同，两种土壤解吸动力学拟合方

程曲线效果均很明显，可以看出总 Ｃｄ 的解吸有快反应和慢反应两个过程． 由表 ３ 比较看出，多项式方程

拟合的相关系数（Ｒ２）低于 ０． ９０，相关系数并不高； 双常数、Ｅｌｏｖｉｃｈ 方程相关系数（Ｒ２）均为 ０． ９０ 以上，
其中，ｐＨ ＝４． ２３ 土壤中双常数、Ｅｌｏｖｉｃｈ 方程拟合曲线重合；综合两种土壤的 ６ 个方程看出，Ｅｌｏｖｉｃｈ 方程

描述总 Ｃｄ 的解吸率效果是最优的，相关系数（Ｒ２）达到 ０． ９４ 以上，能够更好地描述慢反应扩散机制，说
明解吸过程是非均相扩散过程． 由图 １ 看出在 ｐＨ ＝４． ２３ 酸性土壤中，土壤中的总 Ｃｄ 在解吸 ４ ｈ 时达到

解吸平衡；而由图 １ 表明在 ｐＨ ＝７． ９５ 碱性土壤中，解吸过程达到平衡时间较长，需要 ８ ｈ．

图 １　 土壤中 Ｃｄ 解吸动力学

Ｆｉｇ． １　 Ｋｉｎｅｔｉｃｓ ｏｆ Ｃｄ ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｉｎ ｓｏｉｌ

表 ３　 Ｃｄ 的解吸动力学方程及相关系数

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃｓ ｅｑｕａｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｃｏｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ｏｆ Ｃｄ

方程类型
ｐＨ ＝ ４． ２３ 有机质含量 ３． ９０％土壤

相关方程 相关系数 Ｒ２

ｐＨ ＝ ７． ９５ 有机质含量 ５． ７９％土壤

相关方程 相关系数 Ｒ２

多项式方程 ｙ ＝ － ０． ０１３３ｘ２ ＋ ０． ７０２８ｘ ＋ １４８． ８ ０． ８６８８ ｙ ＝ － ０． ００６ｘ２ ＋ ０． ２８２６ｘ ＋ ３． ４８９６ ０． ７８２０

双常数方程 ｙ ＝ １４９． ７９ｘ０． ０１３７ ０． ９４２２ ｙ ＝ ３． ７０３３ｘ０． １７７８ ０． ９１０９

Ｅｌｏｖｉｃｈ 方程 ｙ ＝ ２． ０８６５ｌｎｘ ＋ １４９． ８１ ０． ９４２２ ｙ ＝ ０． ７６４４ｌｎｘ ＋ ３． ８５５３ ０． ９４４９

（２）土壤 ｐＨ 和有机质对总 Ｃｄ 解吸的影响

由图 ２ 所示，伴随土壤有机质含量的提高，土壤中总 Ｃｄ 的解吸率会降低． 当土壤有机质含量为

１􀆰 ３５％—３． ４７５％时，土壤的解吸率为 ６． ０５％—７． ３３％ ，土壤有机质含量高于 ３． ４７５％时，解吸率下降明

显，土壤有机质达到 ５． ７８５％ （接近肥沃土壤）时，解吸仅为 ２． ９５％ ． 土壤有机质含量越高，土壤中的重金

属 Ｃｄ 越难解吸． 结合解吸动力学图分析，土壤有机质的提高仅影响土壤中总 Ｃｄ 的解吸率，但解吸动力

学规律一致．
由图 ２ 看出，土壤 ｐＨ 越低，越有利于土壤中总 Ｃｄ 的解吸． 土壤 ｐＨ 值为 ２． ６７—４． ２３ 时，土壤中总

Ｃｄ 解吸率都在 ７０％—８０％ ，整体解吸率都较高；当 ｐＨ 值从 ４． ２３ 升到 ６． ５１ 时，土壤中总 Ｃｄ 的解吸率

从 ６８． ８％大幅度降至 ７． ９％ ，解吸程度下降明显． 结合解吸动力学图分析，土壤的 ｐＨ 不仅影响土壤中总

Ｃｄ 的解吸率，而且影响解吸达到平衡的时间，在 ｐＨ 较低的酸性土壤中，解吸 ４ ｈ 时已经达到解吸平衡
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状态；而 ｐＨ 较高的碱性土壤中，解吸 ８ ｈ 才达到平衡． 说明土壤 ｐＨ 越低，土壤中总 Ｃｄ 解吸越快．

图 ２　 不同有机质含量、不同 ｐＨ 土壤总 Ｃｄ 解吸率

Ｆｉｇ． ２　 Ｔｏｔａｌ Ｃｄ ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｉｎ ｓｏｉｌｓ ｗｉｔｈ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｏｆ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ｏｒ ｐＨ

２． ２　 土壤中 Ｃｄ 形态分布及解吸过程中的变化

（１）解吸前后不同 ｐＨ 土壤中 Ｃｄ 形态分布及其变化

由图 ３ 看出，解吸前，随着土壤 ｐＨ 增加，土壤中可交换态分布比例从 ８５％降低至 ５９％ ；碳酸盐结合

态、铁锰氧化态、有机结合态比例分别从 １０． ２９％ 、２． ４％ 、０． ２２％增加至 ３２． １％ 、８． ７５％ 、１． １％ ． 说明，ｐＨ
较低的土壤中可交换态 Ｃｄ 为主要存在形态，碳酸盐结合态、铁锰氧化态、有机结合态 Ｃｄ 更易在 ｐＨ 较

高的土壤中存在；对比解吸前后，在土壤的 ｐＨ 值低于 ３． ６６ 时，土壤中各形态均按照分布比例解吸；当土

壤 ｐＨ 值高于 ４． ２３ 时，土壤中主要解吸形态为可交换态，而碳酸盐结合态、铁锰氧化态、有机结合态解吸

后分布比例提高，说明部分可交换态向其他形态转化．

图 ３　 不同 ｐＨ 土壤 Ｃｄ 形态分布
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由图 ４Ａ 可以看出，可交换态 Ｃｄ 在不同 ｐＨ 土壤中均为最易解吸形态． 土壤 ｐＨ 越低，可交换态 Ｃｄ
越容易解吸． 土壤 ｐＨ 值低于 ４． ２３ 时，可交换态在解吸 ４ ｈ 时达到解吸平衡；土壤 ｐＨ 值高于 ６． ５１ 后，解
吸８ ｈ时解吸达到平衡，与土壤中总 Ｃｄ 解吸规律吻合． 由图 ４Ｂ 看出，当土壤 ｐＨ 值低于 ４． ２３ 时，碳酸盐

结合态 Ｃｄ 解吸，解吸程度受土壤 ｐＨ 的影响不大． 当土壤的 ｐＨ 值高于 ６． ５１ 时，解吸过程中，土壤中的

碳酸盐结合态先增加，说明在解吸液作用下，偏碱性的土壤中部分可交换态会向碳酸盐结合态转化；在
解吸 ８—３６ ｈ 过程中，碳酸盐结合态会下降，说明此时碳酸盐结合态出现解吸，同时达到解吸平衡状态．
由图 ４Ｃ、４Ｄ 看出，铁锰氧化态、有机结合态的变化规律相似． 在土壤 ｐＨ ＝ ２． ６７、３． ６６ 时，土壤中的铁锰

氧化态、有机结合态有解吸现象；当 ｐＨ ＝ ４． ２３ 时，铁锰氧化态、有机结合态基本保持不变，并没有明显

的解吸现象． 当土壤 ｐＨ 值高于 ４． ２３ 时，土壤中的铁锰氧化态、有机结合态出现增多的现象，说明土壤中
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的部分可交换态向铁锰氧化态、有机结合态转化，土壤 ｐＨ 越高转化程度越高．

图 ４　 不同 ｐＨ 土壤解吸过程各形态 Ｃｄ 变化
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（２）解吸前后不同有机质含量土壤中 Ｃｄ 形态分布及其变化

由图 ５ 看出，解吸前，随着土壤有机质含量的增加，土壤中可交换态分布比例从 ６６． ３％ 降低至

５１％ ． 碳酸盐结合态、有机结合态分布比例分别从 ２３． ７％ 、８． ８％增加至 ３７． ３％ 、１０． ３％ ． 土壤中可交换

态分布比例略有降低；碳酸盐结合态、有机结合态分布比例有所增加，铁锰氧化态基本没有变化，说明，
碳酸盐结合态、有机结合态 Ｃｄ 更易在有机质含量较高的土壤中存在． 对比解吸前后，土壤有机质含量越

高，土壤中可交换态解吸前后比例降低越明显，在高有机质土壤中，可交换态为主要解吸形态；碳酸盐结

合态、铁锰氧化态、有机结合态，按分布比例解吸，且土壤有机质越高，这几种形态解吸越难．

图 ５　 不同有机质含量土壤 Ｃｄ 形态分布
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由图 ６Ａ 可以看出，可交换态 Ｃｄ 在不同有机质含量土壤中都会解吸． 土壤有机质含量越低，可交换

态 Ｃｄ 越容易解吸． 由图 ６Ｂ 可以看出，当土壤中有机质含量低于 ３． ９０％时，土壤中的碳酸盐结合态 Ｃｄ



２０４２　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ３２ 卷

解吸，解吸过程较不稳定． 当土壤有机质含量为 ５． ７８５％时，土壤中的碳酸盐结合态开始保持平稳之后

会上升，说明可交换态转化为碳酸盐结合态． 由于土壤中铁锰氧化态、有机结合态 Ｃｄ 的变化主要是受土

壤 ｐＨ 的影响，不同有机质含量土壤中这两种形态随时间的变化规律，与图 ４Ｃ、４Ｄ 中有机质含量为

３􀆰 ９０％ 、ｐＨ ＝８． ２ 的土壤中铁锰氧化态、有机结合态 Ｃｄ 解吸曲线相吻合，所以不再另作图说明． 而从看

出，这两种形态随解吸时间增加而增加，说明部分可交换态转化为铁锰氧化态、有机结合态． 转化率伴随

土壤有机质含量增加略有升高，但变化并不明显．

图 ６　 不同有机质土壤解吸过程各形态 Ｃｄ 变化
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３　 结论

在模拟雨水作用下，对不同 ｐＨ 值、不同有机质含量重金属 Ｃｄ 污染土壤进行了解吸实验，结果

表明：
（１）土壤中总 Ｃｄ 解吸规律：Ｅｌｏｖｉｃｈ 方程描述 Ｃｄ 的解吸动力学方程效果是最优的，相关系数（Ｒ２）

达到 ０． ９４ 以上，能够准确描述解吸反应的慢反应和快反应两个阶段． 土壤有机质含量、ｐＨ 与土壤中总

Ｃｄ 解吸率成负相关；土壤 ｐＨ 还影响达到解吸平衡的时间，酸性土壤解吸达平衡时间短于碱性土壤．
（２）土壤中不同形态 Ｃｄ 的分析：可交换态为土壤中的主要存在形态，且为最易解吸形态；碳酸盐结

合态、铁锰氧化态、有机结合态更易存在于高有机质、高 ｐＨ 值土壤；当土壤 ｐＨ 值高于 ４． ２３ 时，可交换

态、碳酸盐结合态为主要解吸形态，部分可交换态向铁锰氧化态、有机结合态转化；土壤有机质越高越不

利于可交换态的解吸，但有利于可交换态向其他形态转化．

参　 考　 文　 献

［ １ ］　 史贵涛，陈振楼，李海雯，等． 城市土壤重金属污染研究现状与趋势［Ｊ］ ． 环境监测管理与技术，２００６，１８（６）：９⁃１２
［ ２ ］ 　 陈明，冯流，Ｊ Ｙｖｏｎ． 缓变型地球化学灾害：概念、模型及案例研究［Ｊ］ ． 地球科学，２００５，３５（Ⅰ）：２６１⁃２６６
［ ３ ］ 　 王莹，陈玉成，李章平． 我国城市土壤重金属的污染格局分析［Ｊ］ ． 环境化学，２０１２，３１（６）： ７６３⁃７７０
［ ４ ］ 　 Ｓｃｈｅｉｄｅｇｇｅｒ Ａ Ｍ， Ｓｐａｒｋｓ Ｄ Ｌ． Ａ ｃｒｉｔｉｃａｌ ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ｏｆ ｓｏｒｐｔｉｏｎ ｄｅｓｏｒｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ａｔ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｍｉｎｅｒａｌ ／ ｗａｔｅｒ ｉｎｔｅｒｆａｃｅ ［ Ｊ］ ． Ｓｏｉｌ

Ｓｃｉｅｎｃｅ，１９９６，１６１（１２）：８１３⁃８２１
［ ５ ］ 　 Ｙｕ Ｓ， Ｈｅ Ｚ Ｌ， Ｈｕａｎｇ Ｃ Ｙ， ｅｔ ａｌ． Ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ⁃ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｂｅｈａｖｉｏｒ ｏｆ ｃｏｐｐｅｒ ａｔ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｌｅｖｅｌｓ ｉｎ ｒｅｄ ｓｏｉｌｓ ｆｒｏｍ Ｃｈｉｎａ［Ｊ］ ． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ

Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｑｕａｌｉｔｙ， ２００２，３１：１１３０⁃１１３４
［ ６ ］　 Ｍｉｒｅｌｅｓ Ａ， Ｓｏｌｉｓ Ｃ， Ａｎｄｒａｄｅ Ｅ， ｅｔ ａｌ． Ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｉｎ ｐｌａｎｔｓ ａｎｄ ｓｏｉｌ ｉｒｒｉｇａｔｅｄ ｗｉｔｈ ｗａｓｔｅ ｗａｔｅｒ ｆｒｏｍ ｍｅｘｉｃｏ ｃｉｔｙ［Ｊ］ ． Ｎｕｃｌｅａｒ

Ｉｎｓｔｒｕｍｅｎｔｓ ａｎｄ Ｍｅｔｈｏｄｓ ｉｎ Ｐｈｙｓｉｃｓ Ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｂ：Ｂｅａｍ Ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎｓ ｗｉｔｈ Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ Ａｔｏｍｓ，２００４， ２１９⁃２２０（６）： １８７⁃１９０
［ ７ ］ 　 刘春阳，张宇峰，腾洁． 土壤中重金属污染的研究进展［Ｊ］ ． 污染防治技术，２００６，１９（４）： ４２⁃４６
［ ８ ］ 　 余贵芬，蒋新，吴泓涛，等． 镉铅在粘土上的吸附及受腐植酸的影响［Ｊ］ ． 环境科学，２００２，２３（５）：１０９⁃１１２
［ ９ ］ 　 Ａｂｏｌｌｉｎｏ Ｏ， Ａｃｅｔｏ Ｍ， Ｍａｌａｎｄｒｉｎｏ Ｍ， ｅｔ ａｌ． Ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓ ｏｎ Ｎａ⁃ｍｏｎｔｍｏｒｉｌｌｏｎｉｔｅ． Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｐＨ ａｎｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ［Ｊ］ ．

Ｗａｔｅｒ ｒｅｓｅａｒｃｈ， ２００３， ３７（７）： １６１９⁃１６２７
［１０］　 焦文涛，蒋新，余贵芬，等． 土壤有机质对镉在土壤中吸附⁃解吸行为的影响［Ｊ］ ． 环境化学，２００５，２４（５）：３４５⁃５４９
［１１］　 徐龙君，袁智． 外源镉污染及水溶性有机质对土壤中 Ｃｄ 形态的影响研究［Ｊ］ ． 土壤通报，２００９，４（６）：１４４２⁃１４４５



　 １１ 期 李蕊等：雨水作用下典型土壤中 Ｃｄ 的释放及其赋存的形态变化 ２０４３　

［１２］　 Ｔｅｓｓｉｅｒ Ａ， Ｃａｍｐｂｅｌｌ Ｐ Ｇ Ｃ， Ｂｉｓｓｏｎ Ｍ． Ｓｅｑｕｅｎｔｉａｌ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｄｕｒｅ ｆｏｒ ｔｈｅ ｓｐｅｃｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｐａｒｔｉｃｕｌａｔｅ ｔｒａｃｅ ｍｅｔａｌｓ ［Ｊ］ ． Ａｎａｌ Ｃｈｅｍ，
１９７９， （５１）： ８４４⁃８５０

［１３］　 Ｕｓｅｒｏ Ｊ， Ｇａｍｅｒｏｍ， Ｍｏｒｉｌｌｏ Ｊ． Ｃｏｍｐａｒａｔｉｖｅ ｓｔｕｄｙ ｏｆ ｔｈｒｅｅ ｓｅｑｕｅｎｔｉａｌ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｄｕｒｅｓ ｆｏｒ ｍｅｔａｌｓ ｉｎ ｍａｒｉｎｅ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ ［ Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎ
Ｉｎｔ， １９９８， ２４（４）： ４８７⁃４９６

［１４］　 Ｍａｒｇｕı Ｅ， Ｓａｌｖａｄó Ｖ， Ｑｕｅｒａｌｔ Ｉ， ｅｔ ａｌ． Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｔｈｒｅｅ⁃ｓｔａｇｅ ｓｅｑｕｅｎｔｉａｌ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃ ｌｅａｃｈｉｎｇ ｔｅｓｔｓ ｔｏ ｅｖａｌｕａｔｅ
ｍｅｔａｌ ｍｏｂｉｌｉｔｙ ｉｎ ｍｉｎｉｎｇ ｗａｓｔｅｓ［Ｊ］ ． Ａｎａｌｙｔｉｃａ Ｃｈｉｍｉｃａ Ａｃｔａ， ２００４， ５２４（１）： １５１⁃１５９

［１５］　 Ｐｏｕｌｔｏｎ Ｓ Ｗ， Ｃａｎｆｉｅｌｄ Ｄ Ｅ． Ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ｏｆ ａ ｓｅｑｕｅｎｔｉａｌ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｄｕｒｅ ｆｏｒ ｉｒｏｎ： ｉｍｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ｉｒｏｎ ｐａｒｔｉｔｉｏｎｉｎｇ ｉｎ ｃｏｎｔｉｎｅｎｔａｌｌｙ
ｄｅｒｉｖｅｄ ｐａｒｔｉｃｕｌａｔｅｓ［Ｊ］ ． Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｇｅｏｌｏｇｙ， ２００５， ２１４（３）： ２０９⁃２２１

［１６］　 邱敏娴， 胡恭任， 于瑞莲，等． 泉州湾洛阳江河口潮滩表层沉积物中重金属赋存形态分析［Ｊ］ ． 环境化学， ２０１３，３２（２）： ２１２⁃２１８
［１７］　 冯素萍，刘慎坦，杜伟，等． 利用 ＢＣＲ 改进法和 Ｔｅｓｓｉｅｒ 修正法提取不同类型土壤中 Ｃｕ、Ｚｎ、Ｆｅ、Ｍｎ 的对比研究［ Ｊ］ ． 分析测试学报，

２００９，３（２８）：２９７⁃３００
［１８］　 全国土壤普查办公室． 中国土壤［Ｍ］． 中国农业出版社， １９９８：８７５⁃８７６
［１９］　 段小艳，赖细巧． 增施鸡粪对水稻产量与土壤肥力的影响［Ｊ］ ． 北京农业，２０１１，２４：３６⁃３７

Ｃｄ ｒｅｌｅａｓｅ ａｎｄ ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｉｎ ｐｏｌｌｕｔｅｄ ｓｏｉｌｓ

ＬＩ Ｒｕｉ　 　 ＦＥＮＧ Ｌｉｕ∗ 　 　 ＹＡＮＧ Ｒｕｎｔｉａｎ
（Ｄｅｐａｒｔｍｅｎｔ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ， Ｂｅｉｊｉｎｇ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， Ｂｅｉｊｉｎｇ， １０００２９， Ｃｈｉｎａ）

ＡＢＳＴＲＡＣＴ
Ｂａｔｃｈ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔｓ ｗｅｒｅ ｐｅｒｆｏｒｍｅｄ ｔｏ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｅ ｔｈｅ ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃｓ ａｎｄ ｓｐｅｃｉｅｓ ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｄ

ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｕｎｄｅｒ ｒａｉｎ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｈｏｗｅｄ ｔｈａｔ Ｃｄ ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｃｏｕｌｄ ｂｅ ｄｅｓｃｒｉｂｅｄ ｂｙ Ｐａｒａｂｏｌｉｃ， Ｆｒｅｎｄｌｉｃｈ ａｎｄ
Ｅｌｏｖｉｃｈ ｅｑｕａｔｉｏｎ． Ｅｌｏｖｉｃｈ ｅｑｕａｔｉｏｎ ｉｓ ｔｈｅ ｂｅｓｔ ｆｉｔｔｅｄ ｅｑｕａｔｉｏｎ ｗｈｉｃｈ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｔｈａｔ Ｃｄ ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｃｏｕｌｄ ｂｅ
ｄｉｖｉｄｅｄ ｉｎｔｏ ａ ｆａｓｔ ｒｅａｃｔｉｏｎ ａｎｄ ａ ｓｌｏｗ ｒｅａｃｔｉｏｎ． Ｔｈｅ ｒｅｌｅａｓｅ ｏｆ Ｃｄ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔｌｙ ｗｉｔｈ ｄｅｃｒｅａｓｉｎｇ ｐＨ
ｖａｌｕｅ ａｎｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ ｓｏｉｌ． Ｂｅｓｉｄｅｓ， ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｐＨ ｖａｌｕｅ ｉｓ ｔｈｅ ｍａｉｎ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｆａｃｔｏｒ． Ｅｘｃｈａｎｇｅａｂｌｅ
Ｃｄ ｉｓ ｔｈｅ ｍａｉｎ ｓｐｅｃｉｅｓ ｉｎ ｌｏｗ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ， ｌｏｗ ｐＨ ｖａｌｕｅ ｓｏｉｌ． Ｃａｒｂｏｎａｔｅ， Ｍｎ ｏｘｉｄｅ⁃ｏｃｃｌｕｄｅｄ ａｎｄ
ｏｒｇａｎｉｃａｌｌｙ ｂｏｕｎｄ ｆｏｒｍｓ ａｒｅ ｍｏｒｅ ｐｒｏｎｅ ｔｏ ｈｉｇｈ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ａｎｄ ｈｉｇｈ ｐＨ ｖａｌｕｅ ｓｏｉｌ． Ｅｘｃｈａｎｇｅａｂｌｅ Ｃｄ ｉｓ ｔｈｅ
ｅａｓｉｅｓｔ ｔｏ ｄｅｓｏｒｂ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ ｓｏｉｌ． Ｉｔ ｉｓ ｅａｓｉｅｒ ｆｏｒ ｔｈｅ ｅｘｃｈａｎｇｅａｂｌｅ Ｃｄ ｔｏ ｔｒａｎｓｆｏｒｍ ｉｎｔｏ Ｍｎ ｏｘｉｄｅ⁃ｏｃｃｌｕｄｅｄ
ａｎｄ ｏｒｇａｎｉｃａｌｌｙ ｂｏｕｎｄ Ｃｄ ｉｎ Ｈｉｇｈ ｐＨ ｓｏｉｌｓ． Ｈｉｇｈ ｏｒｇａｎｉｃ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ ｓｏｉｌ ｐｒｅｖｅｎｔｓ ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ｅｘｃｈａｎｇｅａｂｌｅ
Ｃｄ， ｂｕｔ ｉｓ ｂｅｎｅｆｉｃｉａｌ ｔｏ ｉｔｓ ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｉｎｔｏ ｏｔｈｅｒ ｆｏｒｍｓ．

Ｋｅｙｗｏｒｄｓ： ｒｅｌｅａｓｅ ｏｆ Ｃｄ， ｆｏｒｍ ｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ， ｐＨ， ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ．


