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摘要:为了明确活性炭工业的副产品———杏壳生物炭和水分管理模式对石灰性土壤重金属有效性的钝化

效果,采用重度Cd、As复合污染的农田土壤,通过土壤培养方法探索了干湿交替水分管理模式下,添加不

同用量生物炭对土壤中Cd、As有效性的影响。结果表明:从土壤溶液中Cd、As浓度的变化来看,干湿交

替培养条件下,添加2%~10%生物炭处理的土壤溶液中Cd浓度均显著低于对照(P<0.05),降幅为

33.1%~62.2%,说明干湿交替模式下添加生物炭显著促进了Cd由土壤液相向土壤固相的转移,而添加生

物炭对土壤溶液中砷浓度的影响不稳定,其主要受土壤水分管理模式的影响;从土壤固相Cd、As提取态的

变化来看,添加生物炭(6%,8%,10%)处理与CK相比,可显著降低土壤中DTPA提取态Cd和 NH4H2
PO4提取态As的含量(P<0.05),降幅分别为8.7%~16.8%,5.1%~7.9%,表明干湿交替下添加生物炭

显著降低了土壤Cd、As有效性;土壤连续分级提取的结果显示,施用生物炭促进了土壤Cd由酸可提取态

和可氧化态向残渣态转化,土壤As由专性吸附态和无定形—弱结晶铁铝或铁锰水化氧化物结合态向残渣

态转化,显著降低了污染土壤Cd、As活性。因此,在重度Cd、As复合污染的石灰性土壤区,施用6%生物

炭并保持干湿交替的水分管理模式能显著降低土壤镉砷的有效性。
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EffectsofBiocharApplicationontheAvailabilityofCadmiumandArsenicin
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Abstract:Inordertoverifytheeffectsofbiocharapplicationandwatermanagementontheavailabilityof
heavymetalsincontaminatedsoil,asoilincubationexperimentwasconductedtoexploretheeffectsof
biocharapplicationontheavailabilityofcadmium(Cd)andarsenic(As)intheheavilyCd/Ascontaminated
farmlandsoilunderthealternateunflood-floodedcondition.Theresultsshowedthatunderthealternate
unflood-floodedcondition,theapplicationofbiocharattheratesof2%~10% significantlyreducedthe
concentrationsofCdinsoilsolutionby33.1%~62.2%,indicatingbiocharpromotedtheimmobilizationof
Cdfromporewatertosoilsolidphase.However,theimpactsofbiocharapplicationontheconcentrationsof
Asinsoilsolutionwasnotstable,whichmainlydependedonthewatermanagement.Forthevariationof
extractableCdandAs,thebiocharapplicationattheratesof6%,8%,10%significantlydecreasedthe
levelsofDTPA—CdandNH4H2PO4—Asinsoilby8.7%~16.8%and5.1%~7.9%comparedwiththe
control(CK)(P<0.05),respectively.Thisindicatedthattheadditionofbiocharcouldsignificantlyreduce
theconcentrationsofDTPA—CdandNH4H2PO4—AsintheCd/As-contaminatedsoil.Moreover,thesoil
sequentialextractionexperimentillustratedthattheapplicationofbiocharpromotedthetransferofsoilCd
fromthefractionsofacid-solubleandoxidativetotheresidues,andthetransferofsoilAsfromthefractions
ofspecificallysorbed,andamorphousandpoor-crystallinehydrousoxidesofiron-aluminumoriron-manga-
nesetotheresidues,whichsuggestedthatbiocharinhibitedtheavailabilityofCdandAsincontaminatedsoil



significantly.Therefore,theapplicationofbiocharattherateof6%combinedwithalternateunflooded-floo-
dedwaterregimesmightreducetheavailabilityofsoilCdandAsintheCd/Ascontaminatedcalcareoussoil.
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  Cd、As是近年来备受关注的重金属元素,过量摄入

或微量长期暴露均会威胁人体健康[1]。Cd、As在土壤

中积累过多也会引起土壤功能失调,造成土壤质量下

降[2],《全国土壤污染状况调查公报》[3]的调查结果显示,
土壤Cd和As的点位超标率分别为7.0%和2.7%。农

田土壤中二者的复合污染会降低农作物产量和品质,还
通过食物链迁移,危害人体健康[4]。农田土壤中Cd超

标原因有多种,如大气降尘、污水灌溉、工业三废排放、
超标肥料施用以及不合理的农业措施等,As的主要污

染来源于冶炼、采矿、施肥、污灌、污泥农用等人为因

素[2,5-6]。华北地区水资源短缺,自1972年以来,污水灌

溉作为一种重要的替代性水资源广泛地应用到农田灌

溉中,然而长期污灌导致了重金属等污染物质在土壤累

积。调查[7]显示,华北地区农田表层土壤重金属如Cd、

Pb、Hg、As均超过土壤环境背景值,其中Cd、As尤为严

重。目前,在农田土壤重金属污染修复中,采用钝化剂

降低其有效性因修复效果好、成本低、操作简便等优

点而被广泛应用[8]。生物炭具有孔隙结构好、比表面

积大以及表面含氧官能团丰富等特性,可以有效地降

低土壤中重金属的生物有效性,并且可以提升土壤的

碳储备,因而是一种极具应用前景的土壤改良剂或钝

化剂[9-10];此外,生物炭钝化重金属的效果与水分管

理方式、土壤pH、有机质含量以及土壤污染程度等

因素有关。已有研究[11]表明,在有机质含量较低的

中度镉污染酸性土壤中(pH 为5.7)添加粒径<0.2
mm施用量5%的稻草炭处理对降低土壤中Cd有效

性的效果较好;针对南方典型的 As、Cd严重复合污

染土壤,在淹水(120天一直保持20cm 水层)环境

下,添加玉米秸秆生物炭可降低碱性土壤中弱酸可提

取态及可氧化态Cd含量,明显降低Cd的有效性,阻
控Cd向上部转运,但会增加土壤可交换态As含量,
增强As的生物有效性[12]。淹水条件下,轻度镉污染

酸性土壤(pH 为3.91)中施用生物炭可降低重金属

Cd、Pb、Cu和Zn的有效性,且随生物炭施用量的增

加其有效性降低程度增大[13]。由此可见,采用生物

炭修复镉砷污染土壤的研究多是在淹水条件下开展

的,那么干湿交替水分管理模式下生物炭对污染土壤

重金属有效性的影响如何? 此外,绝大多数研究的生

物炭的获取仅停留在实验室烧制阶段,对于采用农林

废弃物烧制活性炭的工业副产品生物质炭在钝化土

壤重金属有效性方面的研究并不多。
因此,本研究以华北地区典型的Cd、As复合污

染农田土壤为研究对象,利用活性炭工业的副产品杏

壳生物炭作为钝化材料,探索干湿交替条件下添加不

同用量的生物炭对土壤溶液中镉砷浓度变化规律及

土壤中Cd、As有效性的影响,旨在实现农林废弃物

资源化利用的同时钝化复合污染农田土壤中镉砷的

活性,为华北地区石灰性土壤镉砷复合污染农田的修

复提供经济、有效和环境友好的措施。

1 材料与方法
1.1 供试材料

供试土壤:采自河北省保定市周边某一镉砷复合

污染区农田的0—20cm耕层土壤。土壤基本理化性

质为:pH8.44,总镉含量3.89mg/kg,有效镉含量

1.76mg/kg,总砷含量177mg/kg,有效砷含量47.0
mg/kg,有效磷含量49.5mg/kg,有效钾含量126.6
mg/kg,有效硅含量655mg/kg。根据《土壤环境质

量农用地土壤风险管控标准(2018试行)》复合污染

土壤总镉超出标准5.48倍,总砷超出标准6.08倍,属
于重度镉砷复合污染土壤。

供试生物炭材料:由河北承德华净活性炭有限公司

提供(杏壳生物炭)。基本性质为:pH为10.42,有机碳

含量73.13%,EC 为907μS/cm,CEC为42.63cmol/kg,
有效磷含量347.84mg/kg,速效钾含量6.97g/kg。

1.2 试验设计

于2019年5月6日在河北农业大学人工气候室开

展土壤培养试验。将采集的农田土壤风干后去除砂砾

及植物体残骸,研磨后过5mm尼龙网筛,充分混合后备

用。土壤中生物炭的添加量处理在已有研究[10-12]的基

础上设为:0,2%,4%,6%,8%,10%(生物炭/土壤的质

量比),共6个处理,每个处理3次重复。
培养容器为底部直径5.5cm、开口直径9cm、高

12.5cm的培养钵,每钵装入供试风干土壤350g,并
按处理添加相应比例的生物炭材料,充分混匀,然后

浇水平衡使土壤和生物炭混合后逐渐处于稳定阶段。
淹水后每个培养钵中间缓慢竖直插入1个土壤溶液

提取器(Rhizo-sampler,Netherland),保证其在土壤

中插入的深度相同,放置于人工气候室(日间温度

25℃,夜间温度18℃,湿度40%)进行培养。平衡3
周后,土壤呈完全干旱状态,然后开始进行干湿交替

的水分管理。第1次淹水:各处理添加200mL超纯

水,使土壤上水层的厚度保持2cm,每24h抽取1次

土壤溶液,共取4次后,土壤进入湿润偏干状态,此为

第1次湿—干的培养过程;第2次淹水:间隔24h后
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再次进行淹水处理(预试验显示相同培养环境下延迟

24h土壤含水量低于田间持水量的70%),使土壤水

层的厚度仍保持2cm。在水分处理过程中,每24h
抽取1次土壤溶液,共取4次,土壤进入湿润偏干状

态,此为第2次湿干的培养过程。为了验证干湿交替

下生物炭对土壤镉砷有效性影响的持续性,试验共进

行2次淹水处理,试验结束后采集土壤样品。

1.3 样品采集与测定

1.3.1 土壤溶液的收集 在土壤培养的24,48,72,96
h抽取土壤溶液,并测定其中的pH、镉和砷浓度。首先

采用无菌注射器抽取土壤溶液5~6mL,并迅速用孔径

为0.45μm的微孔滤膜过滤,其中2mL滤液用于测定

其pH,剩余的滤液加入20μL6mol/LHCl使溶液pH
保持在2.0以下,避免形成铁氧化物的沉淀[14]。摇匀后

放于-20℃冰箱冷冻,待测镉和砷浓度。

1.3.2 土壤样品的采集 土壤培养试验结束后,取
出土壤溶液提取器,并将土壤置阴凉处风干;研磨并

过1mm尼龙网筛,用于土壤Cd、As的连续分级提

取及其可提取有效态的测定。

1.3.3 土壤溶液中pH、镉、砷浓度测定 土壤溶液

pH采用pH计测定;土壤溶液中镉的浓度采用电感

耦合 等 离 子 体 质 谱 仪(ICP-MS—NexION350X
USAPerkinElmer)进行测定;砷浓度采用原子荧光

光度计(AFS—2202E北京海光)进行测定。

1.3.4 土壤pH、有效镉和有效砷测定 土壤pH的

测定采用pH 计法(土水比1︰2.5)测定[15];土壤有

效镉采用DTPA浸提[16],电感耦合等离子体质谱仪

(ICP-MS)测定;土壤有效砷采用 NH4H2PO4浸

提[2],原子荧光光度计测定。

1.3.5 土壤镉、砷的分级提取和全量测定 土壤镉分

级提取采用改进BCR法[17]测定酸可提取态、铁锰氧化

物结合态、有机物及硫化物结合态、残渣态4种形态。
土壤砷分级提取采用 Wenzel法[18]测定非专性吸附态、
专性吸附态、无定形和弱结晶铁铝或铁锰水化氧化物结

合态、结晶铁锰或铁铝水化氧化物结合态、残渣态5种

形态。土壤中Cd、As全量采用盐酸+氢氟酸+高氯

酸进行消解(DZ/T0279—2016),消解液中Cd含量

采用ICP-MS(Agilent7500X),而 As采用原子荧

光(AFS-3000)进行测定,以国家一级标准物质

(GBW07451、GBW07452和GBW0745)进行准确

度和精密度控制,回收率为80%~90%。

1.4 数据统计分析

采 用 MicrosoftExcel2016、SPSS(Statistical
ProductandServiceSolutions)20.0软件进行数据的

处理与分析,通过采用Duncan方法进行显著性检验

分析,差异显著水平为5%。

2 结果与分析
2.1 干湿交替下生物炭对土壤溶液pH的影响

Cd、As复合污染土壤添加5种不同比例生物炭

后,经过2次由湿—干过程,土壤溶液pH 的动态变

化见图1。总体来看,添加不同比例生物炭土壤溶液

的pH显著高于CK(P<0.05)。在第1次由湿—干

过程中,淹水24h后,添加生物炭显著提升土壤溶液

pH,且生物炭用量6%以上的处理对pH升高的贡献

显著增大,但是随培养时间的延长,生物炭的不同用

量处理的土壤溶液pH之间的差异逐渐减小,到96h
生物炭不同添加量的土壤溶液pH 趋于一致。培养

至第2次由湿—干过程发现,添加生物炭处理土壤溶

液pH依旧显著高于CK,但不同添加量之间pH 差

异不显著(P>0.05)。

  注:图柱上方不同小写字母表示相同培养时间下不同处理间差异性显著(P<0.05)。下同。

图1 2次湿-干培养过程中生物炭添加量对土壤溶液pH变化的影响

  整体来看,生物炭处理的土壤溶液pH 变幅在

0.27~1.44,且显著高于CK,说明干湿交替水分管理

模式下复合污染土壤中添加生物炭可以提高土壤

溶液pH,但是在后期生物炭用量对土壤溶液pH的

影响不显著。这是因为生物炭含有一些碱性物质和

阳离子(K+、Na+、Ca2+、Mg2+),施用生物炭的土壤
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淹水后,首先生物炭含有的碱性物质可以溶解在土

壤溶液中,其次生物炭吸附的阳离子可以将土壤固

相吸附的氢质子解吸到土壤溶液中,因而可以提高

土壤溶液pH。随着干湿交替过程的延长,土壤固相

和液相之间阴阳离子的吸附和解吸逐渐达到平衡,
所以在第1次干湿交替过程后期以及第2次淹水

后,不同生物炭用量对土壤溶液pH 的影响没有明

显差异[19-21]。

2.2 干湿交替下生物炭对土壤溶液中Cd浓度的影响

2次湿—干培养过程中,添加不同比例的生物炭

对土壤溶液中Cd浓度的影响随培养时间的变化趋

势见图2。同一培养过程中,添加不同比例生物炭处

理的土壤溶液Cd浓度显著低于CK(P<0.05),且
Cd浓度随淹水时间的延长而逐渐降低。

从图2可以看出,第1次由湿—干培养的48,72,

96h,添加不同比例生物炭处理的土壤溶液中Cd浓度

与CK相比显著下降(P<0.05),降幅分别为43.2%~
52.3%,44.5%~56.7%,43.7~62.2%;在淹水初期

(24h),添加生物炭处理(2%~6%)的土壤溶液中Cd

浓度与CK相比显著降低(P<0.05),降幅达44.3%~
49.8%。从第2次由湿—干培养过程来看,无论是对

照还是处理,土壤溶液中Cd浓度均显著低于第1次由

湿—干培 养 过 程,4个 时 间 段 的 平 均 降 幅 分 别 为

59.5%,54.6%,46.0%,38.7%(P<0.05),说明前1次

由湿—干过程降低了土壤中的Cd有效性。此外,在培

养24,48,72,96h,添加不同比例生物炭处理的土壤溶

液中Cd浓度与CK相比显著降低(P<0.05),分别降

低43.2%~55.1%,42.5%~55.0%,33.1%~58.5%,

32.9%~60.3%,说明添加生物炭可显著降低土壤Cd
的有效性,且随生物炭添用量的增加其降低程度增大。
已有研究[13,22-23]表明,这是由于:(1)该试验选用的杏

壳生物炭pH在10以上,污染土壤中添加生物炭提升

了土壤环境的pH,使Cd离子形成难溶性沉淀;(2)添
加生物炭可以增加土壤阳离子交换量(CEC),进而提

高土壤胶体对Cd2+的吸附能力[24];(3)生物炭含有磷

酰基,加入污染土壤中可与Cd2+发生反应,形成Cd—

P沉淀或者络合物,通过以上途径添加生物炭最终降

低了镉在土壤中的移动性和有效性[25-26]。

图2 2次湿-干培养过程中生物炭添加量对土壤溶液中Cd浓度变化的影响

2.3 干湿交替下生物炭对土壤溶液中As浓度的影响

2次湿—干培养过程中,添加不同比例的生物炭

对土壤溶液中 As浓度的影响随培养时间的变化趋

势见图3。在第1次湿-干培养过程中,添加不同比

例生物炭处理与对照相比,淹水后24,96h土壤溶液

中As浓度变化不大,只在淹水培养48,72h生物炭

用量为4%,6%,8%的情况下,土壤溶液砷浓度显著

降低(P<0.05)。这是因为平衡3周后开始进行第1
次淹水之前,土壤处于干旱状态,且其中的砷以氧化

态的五价砷酸根为主,带负电的生物炭对阴离子砷酸

根没有吸附能力,所以在淹水最初的24h土壤溶液中砷

浓度并没有随着生物炭添加量的增加而升高。随着淹

水时间的延长,土壤开始由氧化态逐渐向还原态转变,
砷酸根也被还原为中性的亚砷酸,生物炭上的细小孔隙

对土壤溶液中不带电的亚砷酸有一定的束缚能力,因
此,在淹水培养48,72h添加4%~8%的生物炭显著降

低了土壤溶液砷浓度,但是淹水96h时土壤呈偏干状

态,还原态的三价砷开始被氧化为五价砷,因此,土壤溶

液砷浓度出现了和淹水最初24h时相似的趋势。
在第2次湿—干培养过程中,无论是对照还是处

理,土壤溶液中As浓度在72,96h均显著高于第1次

湿—干培养过程(P<0.05),2个时间段的平均增幅为

31.6%和53.1%,说明不断的干湿交替可以显著增加砷

由土壤固相向液相的释放,从而增大了土壤溶液砷浓

度,使土壤中As的有效性增加,增大了土壤溶液砷的环

境风险[27]。因此,在今后的修复研究中可以考虑在生物

炭中加入一定量的磷和硅,以拮抗砷带来的环境风险。
在第2次湿—干培养过程中,无论是对照还是处理,添
加6%~10%的生物炭土壤溶液中As浓度在72h和生

物炭用量0~10%土壤溶液中As浓度在96h均显著高

于第1次湿—干培养过程(P<0.05),2个时间段的增幅

分别为55.5%~62.3%和39.3%~57.2%,说明不断的干
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湿交替可以显著增加土壤固相砷向液相的释放,从而增

大了土壤溶液砷浓度,使土壤中As的有效性增加[27]。
第2次淹水24h后,与对照相比,生物炭用量2%~8%
土壤溶液砷浓度显著降低(P<0.05),随着土壤逐渐由

淹水到湿润,72h后添加6%~10%的生物炭显著提高

了土壤溶液中砷浓度(P<0.05),增幅为42.0%~
51.8%,时间延长至96h,无论对照还是处理,土壤溶液

砷浓度显著升高(P<0.05),除2%和4%生物炭处理

显著低于对照外,其他处理与对照之间土壤溶液砷浓

度差异不显著(P>0.05)(图3)。这是由于随淹水—

湿润时间的延长,土壤的氧化还原状态发生了变化,
淹水使土壤中As(V)被还原为As(III),As(III)以中

性分子的形式存在,移动性增强,导致 As的有效性

增加[14]。但杏壳生物炭上的孔隙对中性亚砷酸有一

定的吸附固持作用,所以淹水初期添加2%~8%生

物炭降低了土壤溶液中砷浓度,但是随着土壤水分的

减少,土壤趋于从还原态向氧化态转变,随着三价砷

减少而五价砷增多,生物炭本身含有的磷酸基团可以

将砷酸根代换到土壤溶液中,所以在后期出现了添加

高量生物炭增加了土壤溶液砷浓度的现象。

图3 2次湿-干培养过程下生物炭添加量对土壤溶液中As浓度变化的影响

2.4 土壤溶液pH与Cd、As浓度之间的关系

2次由湿—干培养过程中,土壤溶液pH与Cd、As
浓度的相关性见表1。土壤溶液pH与其Cd浓度在第1
次湿—干培养的72,96h及第2次湿—干培养的整个过

程,二者呈极显著负相关(P<0.01);在第1次湿—干

培养的48h二者呈显著负相关(P<0.05);但在第1
次淹水24h后,二者没有表现出相关关系。这是由

于在施用生物炭提升了土壤溶液pH,pH 的升高降

低了土壤液相的Cd浓度,钝化了污染土壤中Cd的

活性。已有研究[12]表明,向Cd、As、Pb复合污染土

壤中施加秸秆生物炭,土壤pH 与弱酸可提取态Cd
之间呈显著负相关。

表1 土壤溶液pH与Cd、As浓度的相关性分析

水分管理模式 培养时间/h pH—Cd pH—As

第1次湿—
干培养过程

24 -0.381 -0.159
48 -0.583* -0.156
72 -0.681** -0.188
96 -0.759** -0.428

第2次湿—
干培养过程

24 -0.733** -0.596**

48 -0.657** 0.246
72 -0.798** 0.437
96 -0.779** -0.393

  注:*、**分别表示在0.05和0.01水平上差异显著。

土壤溶液pH与As的浓度在整个干湿交替过程中

没有显著的相关关系(P>0.05),第2次淹水24h后除

外,二者在此时期呈极显著负相关(P<0.01)。这是因

为施用杏壳生物炭提高了土壤溶液pH,在中性偏碱的

环境下,砷主要以五价砷酸盐(主要为砷酸氢根)和三价

亚砷酸的形式存在,而土壤溶液pH在7.8~8.2的波动

并不能引起砷酸氢根和亚砷酸的显著变化,所以土壤溶

液pH的变化与砷浓度之间不存在显著的相关关系。
综上所述,通过添加生物炭提高土壤溶液的pH

来降低土壤溶液中镉的固定是切实可行的,但是土壤

溶液中砷的浓度的变化和pH的关系不大,而受土壤

氧化还原状态的影响较大。

2.5 干湿交替下生物炭对土壤Cd、As有效性的影响

2.5.1 土壤中DTPA—Cd和(NH4)H2PO4-As分

析 培养试验结束后,采集不同处理的土壤分析Cd、As
有效态 的 变 化(图4)。土 壤 中 Cd的 有 效 态 采 用

DTPA—Cd表示,结果表明,添加生物炭(4%~10%)
处理与CK相比,显著降低土壤中DTPA—Cd的含量

(P<0.05),降幅分别为8.7%,13.0%,8.7%和16.8%,说
明生物炭的添加可显著降低土壤中有效态镉的含量。
生物炭的比表面积大,可以有效吸附重金属离子。因

此,生物炭的加入促进土壤对Cd的吸附,降低Cd的生

物有效性。已有研究[28]发现,与CK处理相比,秸秆生

物炭处理Cd轻微污染土壤,显著降低有效态Cd含量。
土壤中 As的提取态采用 NH4H2PO4—As表

示。添加生物炭(6%~10%)处理与CK相比,可显

著降低土壤中有效 As的含量,降幅分别为5.7%,

7.9%和5.1%,说明添加生物炭经过干湿交替后可显
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著降低土壤中有效态As的含量。已有研究[29]发现,
在70%田间持水量的培养条件下,添加10%的生物

炭,不仅没有降低红壤、黄壤、紫色土3种砷重度污染

的土壤中有效态As,反而提高了土壤非专性和专性

吸附态As的比例,说明水分管理模式对生物炭修复

As污染土壤的影响较大。本试验土壤中有效态 As
的含量显著降低,是由于生物炭含有铁氧化物,由于

砷在铁氧化物表面发生专性吸附,从而降低土壤砷的

有效性,这与何菁等[30]的研究结果一致。

图4 培养结束后生物炭不同处理对土壤有效态Cd、

  有效态As的影响

2.5.2 土壤中连续分级提取态镉砷的分析 培养结

束后不同处理土壤Cd、As各形态的变化见图5。土

壤中Cd采用改进BCR连续提取法进行分级,可分

为酸可提取态(即水溶态+交换态+碳酸盐结合态或

酸可提取态)、可还原态(即铁锰氧化物结合态)、可氧

化态(即有机结合态或有机物及硫化物结合态)和残

渣态4种形态。从图5可以看出,Cd在污染土壤中

主要以可还原态存在,占总量的51.2%~55.8%,其
次是酸可提取态,占总量的27.4%~37.5%,而可氧

化态和残渣态所占比例较小,分别为2.8%~5.9%和

9.2%~18.7%。与CK相比,添加生物炭(6%~10%)
处理土壤Cd的酸可提取态和可氧化态显著降低(P<
0.05),降幅分别为11.4%~17.8%,34.4%~42.5%;
与CK相比,添加生物炭(6%~10%)处理的土壤残渣态

Cd的含量显著增加(P<0.05),增幅为31.3%~108.9%。
生物炭本身pH较高,淹水及添加生物炭能显著提高土

壤pH,进而影响Cd的水解平衡,使Cd通过络合、沉淀

等作用被固定。张燕等[12]研究表明,随着培养时间的延

长,淹水环境下,玉米秸秆生物炭显著降低土壤中弱

酸可提取态及可氧化态镉含量(P<0.05),分别降低

9.0%~15.0%,8.4%~21.4%,显著增加残渣态镉含

量(P<0.05),增加30.4%~53.6%。
土壤中 As采用 Wenzel连续提取法进行分级,

分为非专性吸附态、专性吸附态、无定形和弱结晶铁

铝或铁锰水化氧化物结合态、结晶铁铝或铁锰水化氧

化物结合态和残渣态5种形态。As在污染土壤中主

要以无定形和弱结晶铁铝或铁锰水化氧化物结合态

存在,占总量的39.1%~40.6%,其次是专性吸附态

和结晶铁铝或铁锰水化氧化物结合态,分别占总量的

24.0%~27.5%和17.3%~18.3%,而非专性吸附态

和残渣态仅占总量的10.3%~12.1%和4.5%~
6.8%。与CK相比,添加生物炭(4%~10%)处理的

土壤As专性吸附态和无定形和弱结晶铁铝或铁锰

水化氧化物结合态显著降低(P<0.05),降幅分别为

12.03%~23.49%和5.19%~14.24%;与CK处理相

比,10%生物炭添加量土壤中As的残渣态显著增加

32.9%(P<0.05)。由于生物炭所含As在铁氧化物

表面能形成稳定的单齿或双齿配位体,因此,含铁氧

化物较高的生物炭能促进活性 As转化成稳定态

As,这与以往的研究[30]结果一致。吴萍萍等[31]采用

镉铜严重污染、砷轻微污染的复合污染酸性土壤开展

生物炭对土壤重金属淋洗效果的研究发现,1%和

5%负载铁生物炭施用量下,专性吸附态和无定形及

弱结晶铁铝氧化物结合态As含量较CK处理分别降

低14.9%~29.1%和11.4%~17.5%,残渣态 As含

量提高44.9%~53.5%。

图5 培养结束后不同生物炭处理的土壤Cd、As各形态的变化

3 结 论
(1)干湿交替水分管理模式下,添加生物炭显著

降低土壤溶液中Cd浓度,但土壤溶液 As浓度主要

受水分管理模式的影响。
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(2)干湿交替水分管理模式下,添加6%~10%的生

物炭可显著降低土壤中可提取态有效Cd、As含量。
(3)干湿交替水分管理模式下,添加生物炭促进

土壤Cd由酸可提取态和可氧化态向残渣态转化,土
壤As由专性吸附态和无定形—弱结晶铁铝或铁锰

水化氧化物结合态向残渣态转化,降低土壤中Cd、
As的活性。

(4)在重度Cd、As复合污染的石灰性土壤区,施
用6%生物炭并保持干湿交替的水分管理模式能显

著降低土壤镉砷的有效性。
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