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土壤重金属生物有效性研究进展

周　 国　 华
（中国地质科学院 地球物理地球化学勘查研究所，河北 廊坊　 ０６５０００）

摘 要： 土壤重金属污染具有巨大环境风险。 笔者围绕土壤重金属元素生物有效性（可给性）概念、元素形态与有效

性影响因素、有效态（可给态）实验技术，综述了国内外研究现状。 土壤金属元素形态和生物有效性取决于其地球

化学行为、元素成因来源、土壤理化条件（ｐＨ 值、有机质、粘土矿物与化学活性矿物、土壤粒级组成等）以及植物根

际效应等。 选择性单步提取和连续提取是检测土壤元素形态、有效态的有效和可行方法。 针对手—口是土壤铅等

污染物在儿童群体暴露的重要途径，发展了生物可给态体外试验方法。 土壤污染物生物有效性和可给性已成为土

壤污染风险评价的重要指标参数，实验成果也为土壤污染修复提供了重要依据。
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　 　 土壤重金属污染已引起人们的广泛关注。 以铅

元素为例，早在古罗马时代就用铅制作水管，其后广

泛用于陶瓷釉、油漆、铅电池、汽油添加剂、刹虫剂、
枪弹等，加上采矿、冶炼、污泥农用、燃煤排放等，土
壤铅活动性较弱，滞留时间达 １５０ ～ ５ ０００ 年［１］，长
期的积聚导致土壤铅污染十分严重。

土壤是陆地生态系统的重要组成要素。 土壤重

金属元素通过土壤—植物系统迁移至植物体，不仅

影响植物对营养元素的吸收和运移，干扰新陈代谢，
影响植物生长和繁殖，而且经由食物链影响动物和

人体健康。 例如，居住地表层土壤中的铅对人群，特
别是儿童健康构成严重威胁，经由手—口途径摄入

人体，可导致人体生理、生物化学、行为功能的紊乱，
长期低剂量铅暴露将干扰亚铁血红素合成和中枢神

经系统，影响儿童智力发育、骨格生长，对泌尿系统

和生殖系统造成危害。
土壤重金属总量虽能反映土壤重金属富集程

度，但重金属生物可利用性、生物毒性更大程度上取

决于形态分布———生物有效量。 现有土壤环境质量

标准多以土壤元素总量为指标，假设土壤重金属具

有 １００％的生物有效性。 显然，基于元素总量的评

价结果过于保守，会导致不必要的污染土壤治理修

复工作。 大量研究证明，土壤重金属总量与其生物

有效量、生物效应间关系错综复杂。 由于形态组成

不同，等量重金属所表现出的环境生物效应差异很

大，采用总量很难科学评价土壤铅污染水平，因此，
生物有效量逐渐成为土壤污染评价与风险预测的重

要依据。
长期以来，围绕土壤重金属来源、迁移转化机

理、生物有效态及其浸提方法，土壤酸碱度、有机质、
粒度等理化性质对元素有效性的影响，土壤—生物

系统中重金属迁移累积规律及影响因素等进行了大

量研究。 笔者总结了影响土壤金属元素存在形态及

其有效性的基本原理，介绍了近年来土壤金属元素，
尤其是铅的生物有效态实验技术和应用实例，为土

壤重金属污染生态风险评价、污染土壤治理修复提

供基础依据和可供借鉴的技术方法。

１　 土壤元素生物有效性概念

土壤元素生物有效态（ ｂｉｏａｖａｉｌａｂｌｅ ｆｒａｃｔｉｏｎ）通

常指土壤中生物可吸收的元素形态。 土壤元素生物

有效性（ｂｉｏａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ）是指实验测得的土壤元素生

物有效态量与总量的比值。 以化学提取法为例，土
壤元素生物有效性表征公式为：生物有效性（％）＝

收稿日期：２０１４－０３－０４
基金项目：中国地质大调查项目（１２１２０１１３００２４００）



物　 探　 与　 化　 探 ３８ 卷 　

土壤元素化学提取量 ／土壤元素总量×１００。 土壤污

染物可经呼吸、口腔摄入、皮肤吸收等途径进入人

体。 土壤—作物、土壤—水、土壤—动物或人体系统

中元素迁移富集是土壤重金属污染风险评价与预测

的研究重点。 土壤金属元素生物有效性不仅与元素

地球化学行为有关，而且受土壤酸碱性、阳离子交换

量、氧化还原电位、有机质含量、质地、粘土矿物组

成、其他元素浓度以及吸附和解吸作用的控制。 生

物对元素的吸收还与生物种类有关。 只有综合考虑

土壤元素活化迁移行为、生物毒性、生物可利用性，
才能客观评价土壤元素污染程度。 例如，与重金属

镉较易迁移进入作物不同，土壤铅活动迁移能力很

弱，作物可食部分及水体中铅浓度一般较低，污染土

壤铅浓度常远高于食物和饮水，土壤摄入成为人体

铅暴露的重要途径［２］。 因而，土壤铅污染评价除了

考虑土壤—作物、土壤—水体系外，更应注重口—手

摄入途径，由此提出了土壤铅生物可给性概念。 生

物可给性（ｂｉｏａｃｃｅｓｓｉｂｉｌｉｔｙ）是指从土壤中解吸出来，
能溶于胃液，并能被人体吸收进入血液循环系统的

潜在毒物组分占总量的比例，即土壤中直接进入人

体消化系统并可被人体胃肠道溶解吸收的元素量占

总量的比例［３－５］。
现今对金属元素生物有效性和可给性的定义比

较混乱，界线不清［６］。 医学和药学领域对药物生物

有效性的定义是指一次用药剂量到达循环系统的药

物原成分的比例，静脉给药的有效性为 １００％ ［７］。
有人认为土壤金属元素生物有效态是指在一定生理

条件下经解吸活化，并迁移进入血液循环系统的那

部分元素［３－４］，即被生命体吸收、迁移至毒性作用部

位的潜在有毒物质量。 由于土壤元素生物有效性概

念的复杂性，美国土壤沉积物中污染物生物有效性

委员会（ＮＲＣ） ［８］ 倾向于采用“生物有效性过程”概
念，包括环境污染物溶解、迁移以及有机生命体吸收

的机理，是与土壤沉积物有关的，决定植物和动物化

学物质暴露的各种物理、化学和生物的相互作用。
广义地讲，生物有效性过程描述了一种化学物质作

用于生物界的能力。
常以化学提取法、植物吸收试验、微生物和酶活

性试验及同位素稀释法［９－１０］等多种方法研究土壤铅

等重金属的生物有效态，以生物吸收量验证实验获

得的生物有效量的科学性。 活体生物实验以及体外

试验是研究土壤铅生物可给性的主要方法。

２　 土壤地球化学作用与元素有效性

从固定吸附状态中活化溶出是决定土壤金属元

素生态环境效应的关键，直接关系到元素对土壤微

生物的影响，以及在土壤—水、动植物、人体间的迁

移循环。 元素行为、赋存形态及其分配取决于土壤

多相体系中离子与土壤组分间的复杂反应［１１］，即土

壤酸碱性（ｐＨ）、氧化还原电位、有机质、粘土矿物组

成等控制下的溶解、络合、扩散、迁移、吸附、吸收、沉
淀、挥发等作用。 其中，粘土矿物和氧化物表面的专

属吸附和离子交换作用［１２］，碳酸盐、氢氧化物、磷酸

盐沉淀物的形成，与土壤有机质或无机组分形成复

合体［１３］等等，对金属元素生物有效性都有重要影

响。 例如，当土壤溶液中阴、阳离子浓度超出其溶解

度时，铅磷酸盐（Ｐｂ５（ＰＯ４） ３Ｃｌ）的沉淀、铁锰氢氧化

物对铅的专属吸附、碳酸盐缓冲作用对铅吸附的影

响（高浓度碳酸盐导致铅的沉淀）等，这些作用都将

导致土壤铅生物有效性较低。
研究认为，吸附和解吸过程对土壤金属元素活

动性起到关键作用，控制了土壤金属元素的生物有

效性及其向地下水的淋滤［１４］。 解吸作用是指在酸

碱性、氧化还原、植物根系分泌物作用下吸附态离子

的释放过程。 土壤对金属元素的吸附机理主要为：
①阴阳离子交换作用，即在静电作用下离子被吸引

到带有相反电荷的有机或无机物表面，这种弱吸附

的易交换组分也称为非专属吸附组分，在 Ｋ、Ｃａ、
Ｍｇ、ＮＨ＋

４ 等离子置换作用下可释放。 ②专属性吸

附，即金属阳离子与配位体以共价键结合。 这种方

式结合的金属阳离子不易被 Ｋ、Ｃａ 等阳离子置换，
需以 Ｈ＋离子或“软”阳离子（Ｐｂ（Ⅰ）、Ｃｕ（Ⅰ）等）将
其从有机或无机结合位上置换出来。 专属性吸附与

ｐＨ 和吸附离子的水合作用有关。 研究表明，中国两

种典型水稻土对 Ｐｂ 的吸附能力明显大于 Ｃｄ，ｐＨ 影

响下 Ｃｄ、Ｐｂ 解吸模式呈“Ｓ”型。 反应平衡常数 Ｋ 值

决定了不同离子的吸附行为：Ｍ２＋ ＋Ｈ２Ｏ ＝ ＭＯＨ＋ ＋
Ｈ＋。 专属吸附性随着 Ｋ 值的降低而增加［１５］。 ③共

沉淀作用，即金属离子与铁、铝、锰氧化物及碳酸钙

等无机化合物形成共沉积产物。 ④难溶性表面沉积

物，即难溶性碳酸盐、硫化物、磷酸盐、氢氧化物

等［１６］。 一些含铅矿物的溶解度极低，如砷铅矿 （溶
解度为 １０－３５．４）、方铅矿（溶解度为 １０－２７．５）、铅矾 （溶
解度为 １０－７．７） ［１７－１８］；⑤与固相有机配位体的复合作

用，形成不溶性复合物。 由此可见，除了元素自身的

地球化学特性、存在形态及其浓度外，影响土壤金属

元素吸附和解吸的主要因素有：粘土矿物，铁、铝、锰
氧化物，游离碳酸根离子，有机质等土壤组成；土壤

酸碱度、氧化还原条件、温度、离子强度、竞争性金属

离子浓度等土壤理化条件［１２，１９－２１］。

·８９０１·
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土壤铅多以阳离子形式被粘土矿物、氧化物、有
机质吸附，或以铅氧化物、硫化物、铅盐等形态存在，
溶解性很低。 尽管一些地区土壤铅含量很高，但活

动态和溶解态铅占总量的比例通常低于 １％［２２］。 随

着土壤环境条件的变化，土壤铅存在形态及其生物

有效性也随之变化。 除了土壤理化条件外，植物根

系分泌的有机酸对元素有效性的影响、不同植物基

因类型的吸收差异性也是研究时注意考虑的因素。
研究表明，土壤对微量金属元素的吸附和解吸

过程符合 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 和 Ｌａｎｇｍｕｉｒ 方程式［２３］，这两个

等式成为描述土壤重金属吸附与解吸规律，研究其

生物有效性的经典模型［２４－２５］。
Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 方程式为　 ｘ ／ ｍ＝ＫＣ１ ／ ｎ，

其中，ｘ ／ ｍ 为单位质量吸附的溶剂数量；Ｃ 为平衡时

溶液中溶剂浓度；Ｋ 和 ｎ 为反应常数。 该方程表征

了双曲线关系模型，即低浓度时吸附量最大，随着浓

度增加，吸附量逐渐下降。

Ｌａｎｇｍｕｉｒ 方程式为　 ｃ
ｘ ／ ｍ

＝ １
ｋｂ

＋ ｃ
ｂ
，

其中，ｃ 为平衡溶液中离子浓度；ｘ ／ ｍ 指单位质量吸

附的物质数量；ｋ 为与结合能有关的常数；ｂ 为给定

吸附剂所能吸附的最大离子数量。

３　 影响生物有效性的环境因素

３．１　 重金属成因来源

土壤重金属存在形态及其生物有效性与其成因

来源密切有关。 在基岩风化成土过程中，原生矿物

逐渐分解，次生矿物不断形成，来自母岩的金属元素

部分保留于原生矿物，其余则随着原生矿物破解而

活化释放，或淋溶进入水体，或被次生矿物结合或吸

附。 由于铅的地球化学特性所致，经过长期演化，铅
的生物有效性往往较低。 相比而言，人为来源金属

元素活动性和生物有效性较强。 研究表明（表 １），
由大气干湿沉降、刹虫剂、化肥、垃圾、污泥、灌溉等

带入土壤的人为源金属元素的生物有效性，高于来

自成土母质，经成土作用过程的自然来源元素［１１］。
研究表明， 采矿区土壤铅主要以原生矿物存

在，０．１２ ｍｏｌ ／ Ｌ ＨＣｌ 提取的采矿区园地土壤铅生物

表 １　 土壤金属元素分配及其植物有效性［１１］

金属分类与组合 种属形态 土壤相 植物有效性

Ｌ：原生和次生矿物 赋存于矿物颗粒内 固相—矿物相 分解（风化）时弱有效

Ｐ：有机质，尤其是腐殖酸 结合于有机质内 固相—有机相 分解时弱有效

Ｐ：氧化物结核和粘土矿物 沉淀物 固相—矿物和有机相 溶解时弱有效

Ｐ 和 Ａ：颗粒表面和小分子有机物 可交换和络合态 固相—矿物和有机相 中等有效

Ａ 和 Ｐ：土壤溶液 简单离子，无机和有机复合离子 液相 有效性好

　 　 注：Ｌ 为地质成因；Ｐ 为成土作用成因；Ａ 为人为作用成因。

有效性显著低于冶炼区和城市区。 由于冶炼厂排放

铅的活动性强，越接近冶炼厂，土壤铅有效性越高。
在表生作用影响下，由采矿和冶炼带入土壤的铅向

活动性弱的形态转化［２６］。 墨西哥一个矿区土壤铅

可溶性和生物可给性较低，除了以方铅矿（ＰｂＳ）和
铅矾（ＰｂＳＯ４）存在外，部分以砷铅矿［Ｐｂ３Ｋ２（ＡｓＯ４） ２

（ＳＯ４）］存在［２７］。 也有研究发现，土壤 Ｃｄ、Ｃｕ、Ｚｎ、
Ｎｉ 生物有效性与成因来源密切有关，但成因来源对

Ｃｒ、Ｍｎ、Ｐｂ 的影响较小，Ｐｂ 的生物有效性主要与环

境条件有关［２８］。
３．２　 土壤理化性质

３．２．１　 ｐＨ 值

土壤 ｐＨ 是控制土壤离子化学行为等作用过程

的重要因素。 多数情况下，随着土壤 ｐＨ 值的上升，
土壤颗粒表面对金属元素的吸附作用增强［２０］。 ｐＨ
对元素活动性和有效性的作用有：①改变土壤溶液

中元素形态，增加元素溶解度。 绝大多数金属元素

随着 ｐＨ 的下降（酸性增加），溶解性增强。 ②影响

土壤有机质溶解性，进而改变元素行为［１２］。 当 ｐＨ

上升至中性或碱性时，土壤中可溶性有机质增加，金
属元素与其形成络合物，从而增加溶解性。 ③影响

土壤固体表面的极化作用。 例如，中性、碱性条件下

铁锰氧化物多带负电荷，而酸性条件下则带正电荷。
④影响土壤固体的阳离子交换量。 ⑤影响沉淀物和

矿物溶解作用。 ⑥影响土壤金属的生物效应。
土壤酸性增强会增加土壤 Ｃｄ、Ｐｂ 毒性，生物有

效性及其植物累积量［２９－３１］。 实验表明，土壤 ｐＨ 对

重金属生物有效性及其在水稻植株中的含量有重要

影响，综合考虑土壤 ｐＨ 和有机质，能更精确地拟合

水稻土 Ｃｕ、Ｐｂ、Ｚｎ 的 ＥＤＴＡ（乙二胺四乙酸）浸提

量［３２］。
３．２．２　 有机质

金属元素与有机质具有高亲和性，有机质对土

壤金属元素行为的影响主要有：带负电荷的有机质

对金属阳离子的吸附作用；小分子量腐殖质与金属

离子形成可溶性复合体，从而保护和迁移解吸的金

属离子；大分子固体腐殖质对金属元素的螯合作用

使金属固定下来。 由于有机质组成极为复杂，可溶
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性与不可溶（固相）有机质的组成比例，决定了有机

质对金属元素活动性的作用效果。
土壤中多数有机质不可溶（呈固相），对金属阳

离子及有机污染物表现为强结合和固定作用，起到

降低毒性的作用［３３］。 土壤有机质对重金属的固定

作用，是施用堆肥等有机物料治理修复土壤重金属

污染的原理所在［３４］。 相反，有机质降解释放，植物

根系分泌的天然小分子量有机物（ＬＭＷＯＡｓ），或人

为添加的小分子量有机物（如 ＥＤＴＡ），能与金属离

子形成可溶性复合物，使其免于被固体表面吸附，从
而增加金属元素活动性和生物有效性［３５－３８］。 这是

添加小分子量有机物以增强土壤重金属生物有效

性，提高植物修复效率的原理所在。
实验证明，添加低浓度小分子量有机物会抑制

铅等重金属的解吸作用，只有当有机物浓度较高时，
才对金属元素的解吸有促进效应［１５，２１］。 当土壤铅

含量较低时，添加茶多酚能增加铅的生物有效性；但
当土壤铅浓度很高时，茶多酚表现为对铅有效性的

降低效应［３９］。 添加络合剂 ＥＤＴＡ 不仅能增强土壤

铅生物有效性，而且能促进铅从植物根部向芽叶部

迁移［４０］。
３．２．３　 粘土矿物与化学活性矿物

多数土壤中粘土矿物占 １０％ ～３０％。 粘土矿物

颗粒比表面积大，带有永久性负电荷，对金属离子具

有强吸附性，对金属元素有效性影响深远［２８］。 研究

表明，由于林区自然棕壤剖面不同土层的矿物组成

不同，各土层对铅的吸附能力存在很大差异［４１］。 新

沉积的铁锰铝氧化物对金属元素具有强烈的吸附和

共沉淀作用。 研究发现，添加磷酸盐和锰氧化物可

显著降低土壤铅的生物可给性（ＰＢＥＴ 值），某些处

理还可降低铅淋滤量（ＴＣＬＰ 值），表明添加磷和锰

氧化物可有效降低污染土壤铅的生物可给性［４２］。
３．２．４　 土壤粒级组成

不同粒径土壤颗粒的矿物组成、比表面积及其

吸附能力不同，土壤质地对金属元素粒级分配、生物

有效性有重要影响，细颗粒土壤中金属元素生物有

效性一般高于粗粒级土壤。
城市土壤细粒级中铅等重金属更容易经由大气

颗粒物（ＰＭ１０或 ＰＭ２．５）或手—口途径进入人体，对
人体健康构成威胁。 研究发现进入人体的主要是粒

径小于 ５０ μｍ 的土壤颗粒，也有学者认为只有小于

２５０ μｍ 的土壤细颗粒参与儿童口腔污染。 因此，城
市土壤污染评价更关注土壤细颗粒中的铅含

量［４，１７，４３－４５］。 研究表明，Ｐｂ 等重金属富集于黏土、
粉砂和极细砂，其迁移能力、生物有效性或人体可给

性与土壤黏粒和细颗粒中金属浓度显著相关，黏粒

等细粒级中元素生物可给性较高［２７，４６－４９］。 虽然质

地黏重的土壤中重金属含量常高于砂质土壤，但由

于砂质土壤重金属主要富集于其细粒级组分，导致

砂质土壤细粒级组分中重金属浓度常高于黏质土壤

的相应粒级。 因此，当重金属含量相同时，砂质土壤

对人体的潜在影响高于黏质土壤［５０］。
３．３　 植物吸收与根际作用

植物吸收累积是生态系统中微量金属元素迁移

循环并影响动物、人体健康的重要环节［１４］。 植物籍

新陈代谢机理以主动方式吸收铜、钼、锌等必需的营

养元素，而以主动或被动（非代谢）方式吸收铅等非

必需元素。 植物根系对元素的吸收过程，不仅受土

壤元素生物有效性控制，还与土壤—溶液—根界面

元素迁移扩散速率等因素有关。 植物根系数量、蒸
腾作用对元素从土壤向根表面迁移、从根表面进入

根系、以及由根向茎叶运移有重要影响。 当植物根

系以相同机理吸收不同离子时，元素吸收迁移还受

离子间竞争作用的影响。 在研究土壤—作物系统中

元素迁移累积关系时，应考虑上述因素。
根际环境是指植物根与周围土壤间的狭小范围

（１～２ ｍｍ），是微生物和生物化学的强烈作用带。
酸化作用、氧化还原变化、有机化合物形成，促使根

际土壤吸附的离子解吸为植物有效态。 植物根系分

泌物中的小分子量可溶性有机酸，可以从相对不溶

的土壤组分中活化微量金属元素，形成可溶性有机

复合体，增加金属元素有效性。 研究表明，水稻根际

土中生物有效态铅明显增加［３５］。

４　 土壤重金属有效态提取技术

选择性提取是目前检测土壤元素生物有效量的

常用方法，就是采用特定的化学试剂和提取流程，活
化释放出与特定土壤相或化合物结合的活动态或潜

在活动态元素，以评价土壤元素对各种生命体的潜

在生物有效性。 选择性提取也是研究土壤组成特

征，揭示元素活化、迁移、扩散等地球化学行为的重

要手段。 总体来看，化学提取法获得的土壤金属元

素有效量比总量能更好地预测土壤—作物间迁移累

积规律［２９，５１－５４］。
围绕提取剂选择、实验方法与操作流程进行了

大量研究，取得了丰富的成果资料。 按照实验步骤，
选择性提取可分为单步提取（Ｓｉｎｇｌｅ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ）和连

续提取（Ｓｅｑｕｅｎｔｉａｌ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ）。 也有人将选择性提

取方法分为土柱淋滤（如人工酸雨）、单步提取、连
续提取、假总量（王水溶样）、总量（ＨＦ＋ＨＦＣｌＯ４ 溶
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样）等［５５］。 单步提取按试剂种类可分为水（如去离

子水），盐溶液 （如 ＣａＣｌ２、ＭｇＣｌ２、 ＢａＣｌ２、 ＮＨ４ＯＡｃ、
ＮＨ４ＮＯ３、ＮａＮＯ３ 等），稀酸（如硝酸、盐酸、醋酸、柠
檬酸等），络合剂（如 ＥＤＴＡ、ＤＴＰＡ 等） 等提取法。
连续提取过程中，通过各种提取剂的组合应用，进一

步增强提取的针对性，如 Ｔｅｓｓｉｅｒ 提取法将土壤元素

分为水溶态、离子交换态、碳酸盐态、铁锰氧化物态、
有机质硫化物态及残渣态［５６］。 各种方法的提取结

果受土壤样采集层位及其矿物学特性、土壤粒级、土
液比、提取温度、反应时间、振荡方式等实验条件的

影响。 尽管所有的单步或连续提取得到的都是操作

意义上的“相态”，仍然提供了十分有效和重要的信

息。
４．１　 单步提取

单步提取是采用特定的某种或多种提取剂，通
过一步提取过程，释放出特定土壤相或结合状态的

金属元素。 表 ２ 为特定相态常用的提取方法及试

剂［５５］。 单步提取法获取的多是土壤中相对活动态

或具潜在活动态的金属元素，是表征土壤元素生物

有效态的主要手段。 以下按提取剂种类对常用提取

方法作初步的总结。

表 ２　 提取剂或分离过程及其相应的相态［５５］

提取或分离相 常用提取剂或分离方法

土壤溶液 离心，置换，渗析，过滤，超滤

水溶态 水，热水，０．０１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＫＮＯ３

可交换态

１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＫＣｌ，０．０１～ ０．５ ｍｏｌ ／ Ｌ ＣａＣｌ２，０．５ ～ １ ｍｏｌ ／ Ｌ ＭｇＣｌ２，０．２ ｍｏｌ ／ Ｌ ＫＮＯ３，０．１ ～ ０．５ ｍｏｌ ／ Ｌ Ｃａ（ＮＯ３ ） ２，１
ｍｏｌ ／ Ｌ ＮＨ４ＮＯ３，１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＮＨ４ＣＨ３ＣＯＯ，０．４３ ｍｏｌ ／ Ｌ ＣＨ３ＣＯＯＨ，０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＢａＣｌ２，１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＮＨ４Ｃｌ，０．５ ｍｏｌ ／ Ｌ
Ｍｇ（ＮＯ３） ２，０．２ ｍｏｌ ／ Ｌ ＡｌＣｌ３，０．４ ｍｏｌ ／ Ｌ ＬｉＣｌ，０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＳｒＣｌ２，０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＮａＮＯ３

弱可交换态（专属吸附态）
０．５ ｍｏｌ ／ Ｌ ＣＨ３ＣＯＯＨ，０．１２５ ｍｏｌ ／ Ｌ Ｃｕ（ＣＨ３ＣＯＯ） ２，０．０５ ｍｏｌ ／ Ｌ Ｐｂ（ＮＯ３） ２，１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＮＨ４ＣＨ３ＣＯＯ 或 １ ｍｏｌ ／ Ｌ
ＮＨ４ＮＯ３（ｐＨ＝ ６）

有机结合态 ０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ 焦磷酸钠，０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ 焦磷酸钾，０．４ ｍｏｌ ／ Ｌ ＥＤＴＡ，过氧化氢 ／ 硝酸 ／ 醋酸钠

碳酸盐态 ０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ 醋酸，０．５ ｍｏｌ ／ Ｌ 醋酸，１ ｍｏｌ ／ Ｌ 醋酸，１ ｍｏｌ ／ Ｌ 醋酸钠＋醋酸（ｐＨ＝ ５）， ０．０５ ｍｏｌ ／ Ｌ ＥＤＴＡ
铁锰氧化物吸附态 ０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ 盐酸羟胺，连二亚硫酸盐 ／ 柠檬酸盐 ／ 碳酸氢盐（ｐＨ＝ ７．３），０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ 草酸盐

４．１．１　 水溶态

一般认为土壤中水溶态元素能被植物吸收利

用，因此，常以水提取表征土壤元素植物有效量。 水

溶态元素包括了水溶性离子和与可溶态有机质及其

他组分结合的离子，是土壤中活动性最强、最具潜在

生物有效性的元素组分。 通过测定土壤水饱和液，
或获得适当土液比的去离子水提取液，常采用离心、
过滤、超滤、渗析等方法分离悬浊液，取上清液进行

测定。 由于水提取态元素浓度较低，因而对分析检

出限和灵敏度要求较高；同时，溶出元素易发生吸附

再沉淀，对提取结果有一定影响。 虽然存在上述问

题，水提取仍得到广泛应用［２７，５７－５８］。
４．１．２　 盐提取

盐溶液是获取土壤中活动态金属元素的常用方

法。 常用提取剂有 ＣａＣｌ２、ＭｇＣｌ２、ＢａＣｌ２、Ｃａ（ＮＯ３） ２、
ＮＨ４ＯＡｃ、 ＮＨ４ＮＯ３、 ＮａＮＯ３、 （ ＮＨ４ ） ２ＳＯ４ 等， 其 中

ＣａＣｌ２、ＮａＮＯ３、ＭｇＣｌ２ 是最常用的中性盐提取剂。 强

酸或强碱的中性盐既不会影响交换位的 ｐＨ 值，也
不会作用于硅酸盐或氢氧化物，对土壤酸碱性影响

干扰小，能有效置换出被土壤颗粒吸附的金属离子，
因而广泛用作土壤金属元素生物有效态的浸提剂。
强酸铵盐，如 ＮＨ４Ｃｌ 或 ＮＨ４ＮＯ３，会降低 ｐＨ 值、促进

粘土矿物的水解。 反之，醋酸盐等弱酸盐，可因形成

金属氢氧化物沉淀而使 ｐＨ 值上升。 ＣａＣｌ２ 溶液作

为金属元素生物有效态提取液，已得到大量应

用［３１，５９］。 缓冲条件下中性盐溶液提取效果更好，荷
兰、瑞士、德国分别采用 ０． １ ｍｏｌ ／ Ｌ ＣａＣｌ２ ［６０］、０． １
ｍｏｌ ／ Ｌ ＮａＮＯ３

［６１］、１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＮＨ４ＮＯ３
［６２］ 作为标准方

法。 提取液试剂浓度多控制在 ０．０１ ～ １ ｍｏｌ ／ Ｌ，液土

比（Ｖ ︰ Ｗ）变化于 １０ ︰ １～２ ︰ １ 之间。
已有大量的盐溶液提取土壤铅有效量的研究实

例，证明获得的土壤铅有效量与生物体铅含量具有

较好的相关关系。 例如，研究发现 ０．５ ｍｏｌ ／ Ｌ 氯化

钡提取土壤铅效果很好，认为是由于 Ｂａ２＋和 Ｐｂ２＋离

子半径相近所致［６３］。 以 ０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ Ｃａ（ＮＯ３） ２ 浸提

的有效铅与作物吸收铅呈显著正相关［５９］，以 ２％柠

檬酸铵提取的土壤铅有效量与作物铅含量显著正相

关［６４］。
４．１．３　 酸提取

广泛采用稀酸溶液提取土壤金属元素有效态。
有人建议用 ０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ 盐酸作为通用的重金属有效

态提取剂，但盐酸对石灰性土壤不适用，因为盐酸会

将许多非交换态金属溶解出来［４９］。 中国地质调查

局颁布的《２００５⁃３ 生态地球化学评价样品分析技术

要求》规定，稀盐酸（或稀硝酸）作为酸性、中性土壤

铅可浸提量的提取剂，而 ＥＤＴＡ（或 ＤＴＰＡ）作为石灰

·１０１１·
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性土壤的提取剂。
Ｑｉａｎ 等［４９］采用多种方法研究了中国 １０ 个地区

土壤重金属浸提量与冬小麦、紫花苜蓿元素浓度关

系，结果表明，０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＨＣｌ 的 Ｎｉ、Ｃｏ 浸提量和 ＤＴ⁃
ＰＡ 的 Ｃｕ、Ｐｂ 浸提量最能反映元素的植物有效量。
Ｒｉｅｕｗｅｒｔｓ 等［２６］ 则采用土液比为 １ ∶ １００ 的 ０． １２
ｍｏｌ ／ Ｌ ＨＣｌ（ｐＨ＝ １．１９）浸提土壤铅。 土壤沉积物酸

淋滤实验已成为评价土壤重金属活动性及其对地下

水风险影响的标准方法。 例如，用于模拟城市固体

废物填埋场重金属淋滤作用的 ＴＣＬＰ 法 （ ＵＳＥＰＡ
１３１１）以及评价土壤重金属活动性的 ＳＰＬＰ 法（ＵＳＥ⁃
ＰＡ １３１２） ［４１，５８］。
４．１．４　 络合剂提取

由于络合剂能与土壤释放的金属离子形成络合

物而稳定地存在于提取液，在一定程度上模拟作物

根系分泌物对金属元素的络合、活化作用，加上络合

剂提取过程不需要严格控制溶液 ｐＨ 值，因而，络合

剂提取成为测定土壤金属元素生物有效态的常用方

法。 研究表明，ＥＤＴＡ、ＤＴＰＡ 等络合剂具有良好的

提取效果。 作物铅吸收量与土壤铅 ＥＤＴＡ 提取量间

往往存在较好的相关性［６５］。
以络合剂为主，辅以酸和盐等试剂配制成的复

合提取液，可以增强实验结果的稳定性，改善提取效

果。 例如，采用 ＤＴＰＡ⁃ＣａＣｌ２⁃ＴＥＡ 体系（０．００５ ｍｏｌ ／ Ｌ
ＤＴＰＡ＋０．０１ ｍｏｌ ／ Ｌ ＣａＣｌ２ ＋０．１ ｍｏｌ ／ Ｌ Ｔｒｉ Ｅｔｈａｎｏｌ Ａ⁃
ｍｉｎｅ （ＴＥＡ），用 ＨＣｌ 调节 ｐＨ 至 ７．３０）提取中性和石

灰性土壤金属元素有效态［４９，６６］。 此外， ＥＤＴＡ ＋
ＨＯＡｃ＋ＮＨ４ＯＡｃ 体系（０．０２ ｍｏｌ ／ Ｌ ＥＤＴＡ＋０．５ ｍｏｌ ／ Ｌ
ＨＯＡｃ＋０．５ ｍｏｌ ／ Ｌ ＮＨ４ＯＡｃ，ｐＨ＝ ４．６５），以及 Ｍｅｈｌｉｃｈ
３ 也是常用的方法（Ｍｅｈｌｉｃｈ，１９８４）。 Ｍｅｈｌｉｃｈ ３ 体系

最初是为评价农业土壤肥力而研发的［６７］，由乙酸

（土壤—植物体系中最丰富的有机酸，对生物有效

性影响大）、硝酸（优先活化金属元素）、络合剂（ＥＤ⁃
ＴＡ，模拟根系分泌物）混合而成。 Ｍｅｈｌｉｃｈ ３ 提取方

法由于适用于酸性至碱性的宽阔 ｐＨ 范围而应用广

泛［４９，６８］。
４．２　 连续提取

连续提取法是分离沉积物和土壤中微量金属元

素形态，评价污染生态风险的重要技术手段。 已有

的连续提取流程多样，其中 Ｔｅｓｓｉｅｒ 连续提取法得到

了广泛应用［６９－７２］。 研究认为，水溶态、可交换态、络
合态是土壤中活动性最强的元素形态，植物吸收的

主要是交换态铅（包括水溶态），碳酸盐态铅、铁锰

氧化物结合态铅在一定条件下可被植物吸收，有机

质硫化物态铅及残渣态铅很难被植物利用。

近年来，经 Ｒａｕｒｅｔ 等修改的 ＢＣＲ 法［７３］ 得到了

广泛应用［７４－７５］。 该方案分三步浸提，第一步以 ０．１１
ｍｏｌ ／ Ｌ乙酸提取，第二步以０ ． ５ｍｏｌ ／ Ｌ盐酸羟氨＋
０．０５ ｍｏｌ ／ Ｌ 硝酸提取，第三步以 ８．８ ｍｏｌ ／ Ｌ 过氧化氢

＋１ ｍｏｌ ／ Ｌ 醋酸铵在 ｐＨ ＝ ２ 条件下提取。 尽管最初

并没有赋以各形态化学含义，但一般认为第一步释

放的是水或酸可溶态、可交换态，第二步释放的是可

还原态（铁锰氧化物态为主），第三步为氧化相（有
机结合态为主） ［７６］。 三步提取元素的有效性依次降

低，未浸出元素为残渣态。

５　 土壤铅生物可给态实验技术

经手—口进入人体是土壤铅暴露的重要途径，
针对这种暴露方式提出了金属元素生物可给性概念

和相应的体外试验方案［７，７７］。 虽然，采用活体生物

实验可以获得可靠的土壤元素生物有效态资料，但
活体实验不仅代价昂贵、研究周期长，而且受伦理道

德的限制。 土壤金属元素生物可给性体外试验方法

是通过模拟人体内污染物从土壤基质中释放的作用

过程，以相对经济快捷方法获得土壤元素生物可给

性，应用前提是体外试验和活体生物试验结果间具

有显著相关关系。
由于人体消化系统极为复杂，土壤进入人体后

经受胃肠道机械蠕动、唾液酶、胃酸等生物化学作

用，元素生物可给性也受这些作用的直接影响。 体

外试验方法并不是完全模拟消化过程每个阶段的条

件，而是模拟污染物溶解的关键过程。 由于土壤在

口腔中停留时间很短，对污染物释放的贡献较小，因
而体外试验一般不考虑口腔作用过程，仅考虑食道、
胃、肠作用过程，大多数体外试验方案包括胃、肠两

个阶段的模拟实验。
崔岩山等［７８］对土壤铅、砷生物可给性实验研究

方法进行了分类总结。 胃、肠体外试验方法既有采

用仅含几种化学组分的简单体系［７９］，也有采用包括

多种组分，模拟肠道微生物条件的复杂体系［８０］。 可

将土壤铅生物可给性实验方法分为两大类［８１］：模拟

胃酸度和滞留时间，但不考虑酶及其他生理流质等

真实消化条件的实验方案，例如 ＨＣｌ 提取、 ＳＢＥＴ
（ｓｉｍｐｌｅ ｂｉｏａｃｃｅｓｓｉｂｉｌｉｔｙ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ｔｅｓｔ ）、 ＳＢＲＣ （ ｔｈｅ
ｓｏｌｕｂｉｌｉｔｙ ｂｉｏａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ｒｅｓｅａｒｃｈ ｃｏｎｓｏｒｔｉｕｍ ｐｒｏｃｅ⁃
ｄｕｒｅ），以及上述方法的变种。 模拟生理流质和消化

道条件的提取方法，例如 ＰＢＥＴ（ ｔｈｅ ｐｈｙｓｉｏｌｏｇｉｃａｌｌｙ
ｂａｓｅｄ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ｔｅｓｔ）、ＩＶＧ （ ｔｈｅ ｉｎ ｖｉｔｒｏ ｇａｓｔｒｏｉｎｔｅｓｔｉ⁃
ｎａｌ ｍｅｔｈｏｄ ）、 ＵＢＭ （ ｔｈｅ ＲＩＶＭ ｍｏｄｅｌ， ｔｈｅ ｕｎｉｆｉｅｄ
ｂａｒｇｅ ｍｅｔｈｏｄ）、 ｔｈｅ ＤＩＮ ｍｏｄｅｌ、 ｔｈｅ ＴＩＭ ｍｏｄｅｌ、 ｔｈｅ
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ＳＨＩＭＥ ｍｏｄｅｌ，以及上述方法的变种，包括动态和静

态方法。 胃蛋白酶是胃相体外试验的基本成分，甘
氨酸常作为胃蛋白酶的替代物，粘蛋白也是胃相试

验最常用的化学物质。 除了胃、肠道中常见的消化

液组分外，有时还添加食物，用以对比空胃和饱食状

态下污染物生物可给性———进食后胃液 ｐＨ 上升导

致金属元素溶解性的下降［４］。 实验表明，添加脂肪

和蛋白质对元素生物可给性有影响，可明显增加有

机污染物的生物可给性。
Ｎｇ 等较系统地总结了常用体外试验的试剂组

成和实验条件［７］。 儿童是土壤污染暴露的高风险

群体，体外试验方法主要依据儿童生理特点及口腔、
胃、肠道食物滞留时间设定实验时间。 ｐＨ 是影响元

素生物可给性的重要因素。 饱食和饥饿状态下胃液

ｐＨ 值变化于 １ ～ ４，胃相试验 ｐＨ 值多设定在 １ ～ ２。
小肠前段 ｐＨ 值为 ４～４．５，回肠 ｐＨ 值为 ７．５，多数肠

相试验 ｐＨ 值调控在 ６．５ ～ ７．５ 范围。 不同实验方案

土液比变化较大，从 １ ∶ ２ 至 １ ∶ ５ ０００ 都有，最常用

的是 １ ∶ １００。 有人认为大土液比（１ ∶ ５ 至 １ ∶ ２５ ）
有可能因受溶解物扩散动力学制约而低估元素的生

物可给性［４］。 一般采用人体体温 ３７ ℃作为实验温

度。 实验期间以搅动、振动、上下翻转、惰性气体或

蠕动等方式模拟胃肠道运动。 为更好地模拟消化道

运动，有人提出了流动实验方案［８０］。
已有大量的土壤铅、砷可给性体外试验研究案

例［７，８１］。 通过比较体外试验元素可给性与活体生物

实验成果，体外试验的有效性得到了初步验证，成为

检测土壤污染物生物有效性的替代方法。 例如

ＰＢＥＴ［４］、ＵＢＭ［８２］、 ＩＶＧ［８３］。 由于小肠复杂的铅不

平衡化学体系，肠相体外试验和活体生物铅相对生

物有效性的相关性常常很差。 尽管如此，小肠相体

外试验为测定铅生物可给性提供了一种可行的方

法［４］。 除了采用模拟胃肠道环境的体外试验方法

外，有时土壤污染物潜在淋滤性评价（ＴＣＬＰ、ＳＰＬＰ、
ＡＳＬＰ）方法也被用来评价土壤元素生物可给性。

６　 结论

（１）建立土壤污染元素有效态风险评价标准，
已成为生态环境领域的重要研究内容。 Ｐｂ、Ａｓ、Ｃｄ
等无机元素生物可给态资料大量应用于土壤污染风

险评价。 在进行化学浸提实验的同时，应用 Ｘ⁃射线

衍射（ＸＲＤ）和扫描电镜—能谱仪（ＳＥＭ⁃ＥＤＳ）等技

术方法［８４－８５］，研究土壤微区物相和元素赋存形态，
有利于提升化学浸提实验的理论基础和成果解释水

平。

（２）现有土壤金属元素有效态提取方法复杂多

样，研究案例众多，不同方法获取的元素有效量可比

性差，提取效果（土壤—作物、土壤—水元素相关

性）良莠不齐。 鉴于此，系统总结已有方法技术，规
范化样品前处理、实验条件与技术参数、测试方法，
加快土壤元素有效态标样的研制，形成适用于典型

地球化学景观和土壤特性的系列化、标准化的土壤

金属元素有效态实验方法技术，是今后重要研究任

务。
（３）影响土壤—作物、土壤—水、土壤—动物或

人体间元素迁移、吸收累积、生物效应的因素复杂多

样，应根据土壤污染物暴露途径选择适当的风险评

价模型，依据土壤性质采取有效的浸提方案。 在解

释实验成果资料时，尤其是当评价区域范围大、环境

条件变化大时，应充分考虑各种影响因子。 例如，作
物对土壤元素的富集系数常在很大范围内变化，不
仅与土壤元素存在形态和有效性有关，还与作物种

类及其吸收累积机制、大气和土壤环境条件等因素

有关。 研究发现植物从特定土壤吸收的金属元素量

与植物基因类型有关［８６］。 富集系数往往随着土壤

Ｐｂ 总量和 ＥＤＴＡ 浸提量的增加而下降［８７］。 在研究

土壤—作物元素迁移累积规律时，应考虑作物品种、
土壤理化性质、大气等环境条件的影响。

（４）土壤金属元素有效态研究不仅丰富了土壤

元素地球化学理论认识，也为土壤重金属污染风险

评价、污染土壤修复治理提供了理论依据和技术手

段［１６，３４］。
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ｉｎ ｔｅｒｒｅｓｔｒｉａｌ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔｓ［Ｇ］ ／ ／ Ｎａｉｄｕ，ｅｔ ａｌ． Ｃｈｅｍｉｃａｌ ｂｉｏａｖａｉｌ⁃
ａｂｉｌｉｔｙ ｉｎ ｔｅｒｒｅｓｔｒｉａｌ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ．Ａｍｓｔｅｒｄａｍ：Ｅｌｓｅｖｉｅｒ， ２００８：１－８．

·３０１１·



物　 探　 与　 化　 探 ３８ 卷 　

［７］ 　 Ｎｇ Ｊ Ｃ，Ｊｕｈａｓｚ Ａ，Ｓｍｉｔｈ Ｅ，ｅｔ ａｌ．Ａｓｓｅｓｓｉｎｇ ｔｈｅ ｂｉｏａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ａｎｄ
ｂｉｏａｃｃｅｓｓｉｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｍｅｔａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔａｌｌｏｉｄｓ． Ｅｎｖｉｒｏｎ Ｓｃｉ Ｐｏｌｌｕｔ Ｒｅｓ
［Ｍ］．Ｂｅｒｌｉｎ Ｈｅｉｄｅｌｂｅｒｇ：Ｓｐｒｉｎｇｅｒ⁃Ｖｅｒｌａｇ，２０１３．

［８］ 　 ＮＲＣ （Ｎａｔｉｏｎａｌ Ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｃｏｕｎｃｉｌ） ． Ｂｉｏａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ
ｉｎ ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ： ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ， ｔｏｏｌｓ ａｎｄ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ［ Ｍ］．
Ｗａｓｈｉｎｇｔｏｎ：Ｔｈｅ Ｎａｔｉｏｎａｌ Ａｃａｄｅｍｉｅｓ Ｐｒｅｓｓ， ２００３．

［９］ 　 Ｔｏｎｇｔａｖｅｅ Ｎ， Ｓｈｉｏｗａｔａｎａ Ｊ， ＭｃＬａｒｅｎ Ｒ Ｇ， ｅｔ ａｌ． Ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ｏｆ
ｌｅａｄ ａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ｉｎ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ ｕｓｉｎｇ ｉｓｏｔｏｐｅ ｄｉｌｕｔｉｏｎ ｔｅｃｈ⁃
ｎｉｑｕｅｓ［ Ｊ］ ． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ， ２００５， ３４８：２４４－

２５６．
［１０］ Ｓｔｅｒｃｋｅｍａｎ Ｔ， Ｃａｒｉｇｎａｎ Ｊ，Ｓｒａｙｅｄｄｉｎ Ｉ， ｅｔ ａｌ．Ａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｓｏｉｌ

ｃａｄｍｉｕｍ ｕｓｉｎｇ ｓｔａｂｌｅ ａｎｄ ｒａｄｉｏａｃｔｉｖｅ ｉｓｏｔｏｐｅ ｄｉｌｕｔｉｏｎ［Ｊ］ ．Ｇｅｏｄｅｒ⁃
ｍａ， ２００９，１５３：３７２－３７８．

［１１］ Ｋａｂａｔａ⁃Ｐｅｎｄｉａｓ Ａ． Ｂｅｈａｖｉｏｕｒａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｔｒａｃｅ ｍｅｔａｌｓ ｉｎ ｓｏｉｌｓ
［Ｊ］ ．Ａｐｐｌｉｅｄ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２（Ｓｕｐｐｌ）：１９９３：３－９．

［１２］ Ｍｏｒｅｎｏ Ａ Ｍ， Ｑｕｉｎｔａｎａ Ｊ Ｒ， Ｐéｒｅｚ Ｌ， ｅｔ ａｌ． Ｆａｃｔｏｒｓ ｉｎｆｌｕｅｎｃｉｎｇ
ｌｅａｄ ｓｏｒｐｔｉｏｎ⁃ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｔ ｖａｒｉａｂｌｅ ａｄｄｅｄ ｍｅｔａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ
Ｒｈｏｄｏｘｅｒａｌｆｓ［Ｊ］ ．Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅ， ２００６， ６４：７５８－７６３．

［１３］ Ｓａｕｖé Ｓ， ＭｃＢｒｉｄｅ Ｍ， Ｈｅｎｄｅｒｓｈｏｔ Ｗ． Ｓｏｉｌ ｓｏｌｕｔｉｏｎ ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ ｏｆ
ｌｅａｄ（ＩＩ）： ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ａｎｄ ｐＨ［Ｊ］ ．Ｓｏｉｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｓｏｃｉｅ⁃
ｔｙ ｏｆ Ａｍｅｒｉｃａ Ｊｏｕｒｎａｌ， １９９８， ６２：６１８－６２１．

［１４］ Ａｌｌｏｗａｙ Ｂ Ｊ．Ｃｈａｐｔｅｒ １５： Ｂｉｏａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ Ｅｌｅｍｅｎｔｓ ｉｎ Ｓｏｉｌ［Ｇ］ ／ ／
Ｓｅｌｉｎｕｓ Ｏ，ｅｔ ａｌ． Ｅｓｓｅｎｔｉａｌｓ ｏｆ Ｍｅｄｉｃａｌ Ｇｅｏｌｏｇｙ： Ｒｅｖｉｓｅｄ Ｅｄｉｔｉｏｎ．
Ｓｐｒｉｎｇｅｒ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｂｕｓｉｎｅｓｓ Ｍｅｄｉａ Ｄｏｒｄｒｅｃｈｔ， ２０１３：３５１－３７３．

［１５］ Ｊｉａｎｇ Ｈ，Ｌｉ Ｔ Ｑ，Ｈａｎ Ｘ，ｅｔ ａｌ． Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｐＨ ａｎｄ ｌｏｗ ｍｏｌｅｃｕｌａｒ
ｗｅｉｇｈｔ ｏｒｇａｎｉｃ ａｃｉｄｓ ｏｎ ｃｏｍｐｅｔｉｔｉｖｅ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｎｄ ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ
ｃａｄｍｉｕｍ ａｎｄ ｌｅａｄ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ ［ Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｍｏｎｉｔｏｒｉｎｇ
ａｎｄ Ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ， ２０１２， １８４：６３２５－６３３５．

［１６］ Ｗａｎｇ Ｂ Ｌ， Ｘｉｅ Ｚ Ｍ， Ｃｈｅｎ Ｊ Ｊ，ｅｔ ａｌ．Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｆｉｅｌｄ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ
ｐｈｏｓｐｈａｔｅ ｆｅｒｔｉｌｉｚｅｒｓ ｏｎ ｔｈｅ ａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ａｎｄ ｕｐｔａｋｅ ｏｆ ｌｅａｄ， ｚｉｎｃ
ａｎｄ ｃａｄｍｉｕｍ ｂｙ ｃａｂｂａｇｅ （ Ｂｒａｓｓｉｃａ ｃｈｉｎｅｎｓｉｓ Ｌ．） ｉｎ ａ ｍｉｎｉｎｇ
ｔａｉｌｉｎｇ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ ［ Ｊ］ ． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ，
２００８， ２０：１１０９－１１１７．

［１７］ Ｄａｖｉｓ Ａ， Ｄｒｅｘｌｅｒ Ｊ Ｗ， Ｒｕｂｙ Ｍ Ｖ， ｅｔ ａｌ．Ｍｉｃｒｏｍｉｎｅｒａｌｏｇｙ ｏｆ ｍｉｎｅ
ｗａｓｔｅ ｉｎ ｒｅｌａｔｉｏｎ ｔｏ ｌｅａｄ ｂｉｏａｖａｉｂｉｌｉｔｙ ｆｒｏｍ ｔｈｅ Ｂｕｔｔｅ， Ｍｏｎｔａｎａ［Ｊ］ ．
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， １９９３， ２７ （ ７）：１４１５ －

１４２５．
［１８］ Ｍａｇａｌｈａｅｓ Ｍ Ｃ Ｆ， Ｓｉｌｖａ Ｍ Ｃ． Ｓｔａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｌｅａｄ （Ⅲ） ａｒｓｅｎａｔｅｓ［Ｊ］ ．

Ｍｏｎａｔｓｈ Ｃｈｅｍ， ２００３， １３４：７３５－７４３．
［１９］ Ｇｕｒｅｌ Ａ．Ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓ ｉｎ ｓｏｉｌ ｚｏｎｅｓ ｄｅ⁃

ｖｅｌｏｐｅｄ ｏｎ ｓｐｉｌｉｔｅ ［ Ｊ］ ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｇｅｏｌｏｇｙ， ２００６， ５１：３３３ －

３４０．
［２０］ Ｖｅｇａ Ｆ Ａ， Ｃｏｖｅｌｏ Ｅ Ｆ， Ａｎｄｒａｄｅ Ｍ Ｌ．Ｃｏｍｐｅｔｉｔｉｖｅ ｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｎｄ ｄｅ⁃

ｓｏｒｐｔｉｏｎ ｏｆ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓ ｉｎ ｍｉｎｅ ｓｏｉｌｓ： ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｆ ｍｉｎｅ ｓｏｉｌ ｃｈａｒ⁃
ａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ［ Ｊ］ ． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｃｏｌｌｏｉｄ ａｎｄ Ｉｎｔｅｒｆａｃｅ Ｓｃｉｅｎｃｅ， ２００６，
２９８：５８２－５９２．

［２１］ Ｙａｎｇ Ｊ Ｙ， Ｙａｎｇ Ｘ Ｅ， Ｈｅ Ｚ Ｌ， ｅｔ ａｌ．Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｐＨ， ｏｒｇａｎｉｃ ａｃｉｄｓ，
ａｎｄ ｉｎｏｒｇａｎｉｃ ｉｏｎｓ ｏｎ ｌｅａｄ ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｆｒｏｍ ｓｏｉｌｓ［Ｊ］ ．Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ， ２００６， １４３：９－１５．

［２２］ Ｚｈａｎｇ Ｍ， Ａｌｖａ Ａ Ｋ， Ｌｉ Ｙ Ｃ， ｅｔ ａｌ．Ｃｈｅｍｉｃａｌ ａｓｓｏｃｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｕ，
Ｚｎ， Ｍｎ， ａｎｄ Ｐｂ ｉｎ ｓｅｌｅｃｔｅｄ ｓａｎｄｙ ｃｉｔｒｕｓ ｓｏｉｌｓ［Ｊ］ ．Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｓｏｉｌ
Ｓｃｉｅｎｃｅ， １９９７， １６２：１８１－１８８．

［２３］ Ａｔａｎａｓｓｏｖａ Ｉ． Ｃｏｍｐｅｔｉｔｉｖｅ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｃｏｐｐｅｒ， ｚｉｎｃ， ｃａｄｍｉｕｍ ａｎｄ

ｎｉｃｋｅｌ ｏｎ ｉｏｎ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｎｄ ｄｅｓｏｒｐｔｉｏｎ ｂｙ ｓｏｉｌ ｃｌａｙｓ［Ｊ］ ．Ｗａｔｅｒ Ａｉｒ
Ｓｏｉｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ， １９９９， １１３：１１５－１２５．

［２４］ Ｐｏｋｒｏｖｓｋｙ Ｏ Ｓ， Ｐｒｏｂｓｔ Ａ， Ｌｅｖｉｅｌ Ｅ， ｅｔ ａｌ． Ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎｓ ｂｅｔｗｅｅｎ
ｃａｄｍｉｕｍ ａｎｄ ｌｅａｄ ｗｉｔｈ ａｃｉｄｉｃ ｓｏｉｌｓ： Ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｅｖｉｄｅｎｃｅ ｏｆ
ｓｉｍｉｌａｒ ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｐａｔｔｅｒｎｓ ｆｏｒ ａ ｗｉｄｅ ｒａｎｇｅ ｏｆ ｍｅｔａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ
ａｎｄ ｔｈｅ ｉｍｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｍｅｔａｌ ｍｉｇｒａｔｉｏｎ［ Ｊ］ ． Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｈａｚａｒｄｏｕｓ
Ｍａｔｅｒｉａｌｓ， ２０１２， １９９－２００：３５８－３６６．

［２５］ Ｓｈａｈｅｅｎ Ｓ Ｍ．Ｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｎｄ ｌａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｃａｄｍｉｕｍ ａｎｄ ｌｅａｄ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ
ｓｏｉｌｓ ｆｒｏｍ Ｅｇｙｐｔ ａｎｄ Ｇｒｅｅｃｅ［Ｊ］ ．Ｇｅｏｄｅｒｍａ， ２００９， １５３： ６１－６８．

［２６］ Ｒｉｅｕｗｅｒｔｓ Ｊ Ｓ， Ｆａｒａｇｏ Ｍ， Ｃｉｋｒｔ Ｍ， ｅｔ ａｌ．Ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ ｉｎ ｌｅａｄ ｂｉｏ⁃
ａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ｂｅｔｗｅｅｎ ａ ｓｍｅｌｔｉｎｇ ａｎｄ ａ ｍｉｎｉｎｇ ａｒｅａ［ Ｊ］ ．Ｗａｔｅｒ， Ａｉｒ
ａｎｄ Ｓｏｉｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ， ２０００， １２２： ２０３－２２９．

［２７］ Ｒｏｍｅｒｏ Ｆ Ｍ，Ｖｉｌｌａｌｏｂｏｓ Ｍ，Ａｇｕｉｒｒｅ Ｒ，ｅｔ ａｌ．Ｓｏｌｉｄ⁃Ｐｈａｓｅ Ｃｏｎｔｒｏｌ ｏｎ
Ｌｅａｄ Ｂｉｏａｃｃｅｓｓｉｂｉｌｉｔｙ ｉｎ Ｓｍｅｌｔｅｒ⁃Ｉｍｐａｃｔｅｄ Ｓｏｉｌｓ ［ Ｊ］ ． Ａｒｃｈｉｖｅｓ ｏｆ
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ， ２００８， ５５： ５６６ －

５７５．
［２８］ Ｋａｂａｔａ⁃Ｐｅｎｄｉａｓ Ａ， Ｐｅｎｄｉａｓ Ｈ．Ｔｒａｃｅ Ｅｌｅｍｅｎｔｓ ｉｎ Ｓｏｉｌｓ ａｎｄ Ｐｌａｎｔｓ

（２ｎｄ Ｅｄｉｔｉｏｎ）［Ｍ］．Ｂｏｃａ Ｒａｔｏｎ：ＣＲＣ Ｐｒｅｓｓ，１９９２．
［２９］ Ｇｒａｙ Ｃ Ｗ， ＭｃＬａｒｅｎ Ｒ Ｇ， Ｒｏｂｅｒｔｓ Ａ Ｈ Ｃ， ｅｔ ａｌ．Ｃａｄｍｉｕｍ ｐｈｙ⁃

ｔｏａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ｉｎ ｓｏｍｅ Ｎｅｗ Ｚｅａｌａｎｄ ｓｏｉｌｓ［ Ｊ］ ．Ａｕｓｔｒａｌｉａｎ Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ
Ｓｏｉｌ Ｒｅｓｅａｒｃｈ， １９９９， ３７：４６１－４７７．

［３０］ ＭｃＢｒｉｄｅ Ｍ， Ｓａｕｖé Ｓ， Ｈｅｎｄｅｒｓｈｏｔ Ｗ．Ｓｏｌｕｂｉｌｉｔｙ ｃｏｎｔｒｏｌ ｏｆ Ｃｕ， Ｚｎ，
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