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2017年土壤重金属污染与修复研究热点
回眸

李柱，周嘉文，吴龙华

中国科学院南京土壤研究所土壤环境与污染修复重点实验室，南京 210008

摘要 土壤污染关系着生态环境质量、农产品安全及人体健康，土壤重金属污染与修复是社

会发展所赋予的重要研究课题。本文遴选2017年度在重金属污染的来源时空解析、监测和

风险评估、过程和形态转化、植物修复机制、植物修复强化调控措施、稳定化修复、修复措施

对土壤生物与化学性质影响、重金属污染土壤安全利用等方面的研究进展进行盘点。
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土壤是人类赖以生存的重要资源，与人类面临的

粮食、资源和环境等问题息息相关。土壤重金属污染

是世界各国面临的最为棘手问题之一，在中国形势尤

为严峻。污染土壤的重金属主要来源于人类工农业生

产过程，包括工业废渣、废气排放，污水灌溉以及农药

和磷肥等大量施用。重金属元素在土壤中富集到一定

程度致使土壤污染，影响土壤的生态环境和农业生产

功能，危害人体健康。明确土壤重金属来源、掌握土壤

重金属污染和风险特征、探究重金属在土壤环境中迁

移转化过程、建立高效的重金属污染土壤修复技术和

安全利用重金属污染土壤等方面的研究内容，一直是

近年来土壤重金属污染相关学者所关注的焦点和热

点，在这些方面，2017年涌现了丰硕研究成果。本文针

对上述方面的研究内容，展示 2017年度土壤重金属污

染与修复领域取得的重要研究进展。

1 土壤重金属污染特征和风险

1.1 土壤重金属污染来源的时空解析研究

土壤重金属污染是长时间积累的过程，其来源途

径可能是多样的，且同一来源对不同区位的贡献亦有

明显差异。因此，明确重金属污染来源，有助于准确有

效地指导土壤重金属污染的源头管控。华中农业大学

Yang等[1]对 2010—2014年武汉青山区东部区域土壤重

金属污染变化趋势进行研究，通过基于非分离变量函

数模型的时空克里格技术，发现研究区土壤镉（Cd）、铜

（Cu）和锌（Zn）从西南至中心区具有明显的增加趋势，

而铅（Pb）由研究区北至中心具有增加趋势；同时利用

时空叠加技术得出自2010—2014年研究区域土壤重金

属增加显著，结合主成分分析和多元回归模型对区域

重金属污染来源进行定量，认为 2010—2014年间土壤
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重金属的 82.5%的增量为工业和农业源，17.5%为交通

源。

由于稳定同位素的指纹效应，稳定同位素技术在

重金属污染源解析方面得到了广泛应用，尤其是铅。

但环境中各种生物地球化学过程会引起稳定同位素的

分馏，从而导致稳定同位素技术在某些元素源解析方

面受到限制，如Cd、Cu和镍（Ni）等。在新西兰Winch⁃
more的长期试验发现，Cd的积累在2000年之后出现平

台，磷肥Cd输入小于土壤Cd输出[2]，该变化是历史磷肥

施用或近期磷肥施用所致，有待证实。新西兰怀卡托

大学环境研究所 Salmanzadeh等[2]通过不同时期施用磷

肥和表层土壤Cd同位素组成分析，构建了1959—2015
年土壤Cd的输入输出质量平衡，发现1998年产磷肥矿

物变化导致土壤体系Cd同位素变化；从时间跨度上平

均计算土壤原有Cd贡献约占10%，2000年前磷肥源约

占80%，2000年后只有约占17%；同位素质量平衡模型

表明 2000—2015年间Cd的生物富集和淋溶导致土壤

Cd输出过程很可能产生数量级上的增加，该研究为利

用自然丰度的稳定同位素技术探究Cd在农田土壤上归

趋提供了较好的研究方法。捷克布拉格大学 Šillerová
等[3]利用Ni和Cu的稳定同位素技术追溯其污染源，在

整个研究区域由于受到冶炼活动影响，Ni和Cu的稳定

同位素组份较重，所检测环境样品中稳定同位素分馏

范围较广，超过污染源样品相应值，并发现在富含有机

质的表土以及苔藓等样品中重组分同位素增加最为明

显。该研究结果表明，在环境中微生物、植物吸收、有

机络合等生物与化学作用导致Ni和Cu产生了明显的

同位素分馏，因此在利用稳定同位素对Ni和Cu进行源

解析时需考虑上述过程对同位素分馏的影响。

1.2 土壤重金属污染的检测和监测研究

土壤重金属污染状况是重金属污染防治必需的基

础信息，对污染土壤重金属测定，需要先通过高密度样

品采集、实验室前处理，再通过化学方法进行样品消

解、仪器测定。因整个过程成本高、效率低以及工作量

大，在大面积区域很难实现快速检测并掌握重金属污

染状况的目的。浙江大学Hu等[4]利用便携式X射线荧

光光谱和可见近红外光谱分别对土壤重金属和土壤pH
值进行快速分析测定，获悉了土壤污染状况。结果表

明X射线荧光光谱能有效、快速地分析土壤重金属污染

程度，土壤Zn、Cu和Pb能较为准确地被预测，土壤 pH
也能较好地被便携式可见近红外光谱所分析，两种技

术联用可以为大面积的污染检测提供有效途径。但该

技术能否取代传统检测途径，尚待进一步研究。如便

携式X射线荧光光谱仪受检测限的影响，难以测定土壤

中较低浓度的污染元素，如Cd、As及Ni等；此外，测定还

受土壤含水量、颗粒大小、土壤类型等因素影响。

土壤重金属污染是动态变化的，重金属浓度随污

染源的输入和植物吸收、流水等作用输出的变化而变

化。如何在时间和空间上监测土壤重金属污染状况的

变化特征亦是一个不可忽视的重要问题。通过对前一

次样点的定位，再次采集、分析，比较同一样点前后两

次土壤重金属浓度的变化，是最为有效的监测土壤重

金属变化的方式。但因土壤的空间异质性、采样方法

和统计误差等影响，土壤重金属浓度变异度的数值大

小可以通过再次采样而被检测是需要考虑的问题。同

时，多次大量的样品采集虽然能够提高监测精度，但成

本也相应升高，在操作上不现实。监测精度和成本的

平衡，监测区域样品数量和监测时间间隔的确定是至

关重要的问题。中国地质大学Xia等[5]在全国土壤调查

的基础上，以主要行政区域和主要重金属污染元素为

对象，研究土壤重金属污染变化监测的样品采集数量

和采集时间间隔，发现由于研究区域大的空间变异，很

难确定土壤重金属浓度最小可监测的变异；根据成本、

可实践性和检测的精度，考虑重金属元素的变异性和

设定变异程度，针对不同区域推荐了一系列合适采样

数量，不同区域检测的时间间隔为 3.3~13.3 年（图

1）[5]。该研究为区域性土壤重金属污染变化监测提供

较好的研究思路和方法。

1.3 土壤重金属污染风险研究

土壤重金属污染对生态和人体健康的危害，因污

染程度、污染元素种类以及暴露途径的不同而不同。

目前相关的环境风险评估和环境质量标准的主要以单

图1 研究区土壤重金属监测的时间间隔和

推荐样品采集数量
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一污染物为基础，这与土壤重金属污染常为多元素的

复合型污染不尽一致。由于金属间的相互作用，以及

金属与生物体作用可能表现为协同、拮抗或无相互作

用等，导致多种金属元素混合比单一元素具有不同的

环境效应。在复合污染生物毒性研究中，常用两种模

型，独立作用（independent action）和浓度加和（concen⁃
tration addition）参考模型，前者认为金属元素毒性作用

不同，后者则认为具有相似的作用效果；但是两个模型

均认为污染物在目标点位上没有相互作用，该假设与

实际情况不尽相符。比利时根特大学Nys等[6]通过设定

多种金属复合，开展了30多组大型蚤、模糊网纹蚤和大

麦毒性试验，检验在低浓度下独立作用和浓度加和参

考模型适用性。部分重金属单独存在对测试生物影响

效应在 10%以下，而经复合后可产生高达 66%的抑制

作用（图 2）[6]；整体上独立作用参考模型对混合毒性预

测精度更高，浓度加和参考模型则更为保守；在风险评

估中更为重要的低剂量水平上，用浓度加和参考模型

预测的重金属复合对模糊网纹蚤和大麦毒性比观测值

高 1.4~3.6倍。该研究结果表明，目前所应用的单一重

金属的风险评价，对于重金属复合情况可能不够保守。

抗生素对细菌感染、致病微生物感染类疾病的防

治具有重要作用，但由此而来的抗性基因的快速增加

和传播也威胁着人体健康。抗性基因的研究越发受到

学者关注，成为研究热点。除抗生素选择产生抗性基

因外，环境中重金属对抗生素抗性的选择和传播扩散

具有重要作用。中国科学院生态环境研究中心 Hu
等[7]通过对Ni长期污染土壤诱导的抗性基因进行研究，

发现在长期不同程度Ni污染下，共检测到 149种抗性

基因，以多药和β-内酰胺类抗生素抗性为主，抗性基因

的频率和丰度随Ni污染程度的增加而升高（图 3）[7]；抗

性基因与可移动抗性原件具有显著相关性，表明Ni污
染增加了抗性基因的水平转移，该水平转移与 intI1整
合子有关。区别于以往重金属的直接毒性风险，该研

究阐述了重金属在土壤环境中的间接风险-增加抗性

基因产生和传播风险。

2 土壤重金属的形态转化

因土壤组份和性质、重金属元素种类和污染时间

不同，重金属在土壤中的存在形态和活性具有明显差

异，准确明晰土壤重金属形态及转化是污染土壤进行

风险评估、管控及修复的重要基础。重金属进入土壤

后随时间延长活性逐渐降低的过程，为重金属的“老

化”过程。澳大利亚南十字星大学Rahman等 [8]利用同

位素稀释法和X射线吸收光谱技术对长期历史老化和

新近的污染土壤As活性和形态进行研究，探讨老化过

程对As活性降低的机制。对比研究发现，历史老化土

壤90%以上As为不可逆结合，主要形成了类似钙、铝和

铁结合的矿物沉淀，而新污染土壤As主要受控于表面

吸附作用，如水合铁铝氧化物和高岭石等表面吸附。

该研究证实，老化可将表面吸附的As通过矿物的重结

晶而降低其移动性和可利用性（accessibility）。除老化

图2 重金属复合污染条件下模型预测和观测的毒性对比

图3 不同程度镍长期污染土壤抗性基因丰度变化
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作用，土壤性质也影响重金属的结合形态。Ren等[9]选

取了 9种Pb、Zn污染土壤，结合化学提取、多元素稳定

同位素稀释法及多表面模型，研究何种土壤性质或成

分控制Pb和Zn的地球化学过程。同位素稀释法结果

表明，有0.1%~38%的Pb为同位素可交换形态，而Zn为
3%~45%；连续提取和模型结果表明，锰氧化物是土壤

Pb的主要吸附物质，而在低 pH土壤 Zn活性主要受有

机质的影响，在高pH土壤受控于铁锰氧化物。该结果

表明模型能预测土壤重金属活性控制因子，但需进一

步将锰氧化物作用整合到模型中。

重金属进入土壤后，经长期老化作用而处于相对

稳定的平衡状态，但植物根系、微生物等作用使土壤性

质发生变化时，其形态和有效性将可能随之改变。法

国国家科学研究院Aucour等[10]针对土壤环境普遍存在

的Zn，利用X射线吸收精细结构谱、微X射线荧光技术

以及稳定同位素技术，研究Zn在水生植物Typha latifo⁃

lia-淹水土壤体系的形态和转化，发现在淹水土壤中Zn
主要以层状双氢氧化物、四面体和八面体吸附态以及

ZnS存在；在植物体内 Zn以有机酸结合和细胞壁络合

的八面体和四面体形态以及硫基结合态 Zn存在；ZnS
富集相对较轻的同位素Zn，而根铁膜中Zn的组份相对

于土壤中Zn较轻（-0.3‰~0.1‰），表明ZnS在植物根际

有氧环境下氧化溶解从而被铁膜吸附，同时发现相对

于叶、茎富集的Zn同位素较轻，表明叶Zn再分配通过

韧皮部回到茎中。该研究揭示了硫元素在湿地土壤-
植物中Zn形态、转运和储存的作用机制。在淹水的水

稻土中，土壤As还原成As（III），增加其移动性和水稻

砷的有效性，其中微生物调节的氧化还原过程起着重

要作用。南京农业大学Zhang等[11]研究发现，添加硝酸

盐强烈刺激了As（III）被无氧氧化成As（V），降低了稻

田土壤可溶性总As的浓度（图4）[11]，显著增加了aioA基

因丰度，以及食酸菌属和偶氮菌属的OTUs丰度。进一

步从添加硝酸盐处理的水稻土中分离出一株属于食酸

菌属的细菌ST3，该细菌能在厌氧条件下将硝酸根作为

电子受体而氧化As（III）和 Fe（II），该研究为降低污染

土壤中As移动性提供了新的技术方法。

图4 硝酸盐加入后土壤溶液As和Fe形态变化

3 土壤重金属污染的植物修复研究

重金属污染关系着生态安全和人体健康，重金属

污染土壤修复是目前所面临的紧急任务。在众多重金

属污染土壤修复修复技术中，绿色、环境友好、可原位

实施的植物修复技术是研究最多的修复技术之一，也

是2017年度的研究热点。

3.1 植物耐受与超积累重金属的机制研究

利用超积累植物修复重金属污染土壤一直是研究

学者们关注的焦点。区别于普通植物，超积累植物地

上部可富集高浓度的重金属。其可能作用机制为：超

积累植物的根际对土壤重金属活化效应；超积累植物

对重金属具有快速的吸收转运体系；超积累植物对重

金属具有强的解毒储存能力。浙江大学Hou等[12]对比
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研究重金属超积累型和非超积累型植物的根际特征，

发现与非超积累型植物相比，超积累型植物根际具有

更为庞大的根系，土壤pH值较低，重金属有效性高；根

际土壤重金属有效性与超积累植物特异的细菌群落具

有显著相关性，微生物群落功能分析（PICRUSt）超积累

植物根际细菌丰度相对较高，其相应的功能与膜运输

和氨基酸代谢相关[12]。该研究揭示了超积累植物根际

特征，尤其是特异的根际细菌群落组成对超积累植物

吸收重金属的作用。除超积累植物特殊的根际效应

外，其植物本身对重金属吸收和存储能力亦是超积累

重金属主要机制。浙江大学Tian等[13]对超积累型和非

积累型东南景天对Cd吸收、分布以及细胞水平上耐性

进行研究。Cd在非积累型植物叶和茎中维管束中有少

量分布，而超积累植物Cd含量高，且不同组织和时间上

差异较大；两种植物在Cd向叶原生质运输的动力学上

没有较大差异，但超积累型在Cd的液泡存储上更为高

效。该研究结果表明相对于快速运输至薄壁细胞，Cd
的液泡高效存贮是东南景天茎中积累Cd的更为重要的

机制。超积累植物对重金属的积累和解毒机制受控于

体内特有基因表达。中国科学院植物研究所Liu等[14]对

镉锌超积累植物伴矿景天Cd耐性基因进行研究，发现

伴矿景天体内的ATP酶 3基因（SpHMA3）对其Cd在体

内解毒具有重要作用，酵母中外源SpHMA3表达试验表

明其具有Cd专一运输活性，对Cd敏感而对Zn不敏感，

SpHMA3基因在非超积累型景天中超量表达可增加其

对Cd的耐性和积累性，但对Zn无效应。该研究结果证

实位于液泡膜上的SpHMA3基因对植物Cd解毒机制起

着重要作用，能保持伴矿景天在Cd污染土壤上正常生

长（图5）[14]。

3.2 植物修复的强化调控原理研究

受限于土壤重金属有效性和多数修复植物较小的

生物量，尽管超积累植物能在体内吸收富集较高浓度

的重金属，但在实际应用时超积累植物对土壤重金属

去除较慢。通过化学、生物以及农艺措施可进行强化

植物修复，提高植物修复效率。

化学强化修复是向污染土壤中添加化学试剂增加

土壤重金属有效性和移动性，是强化植物修复效率的

常用调控措施。但是外加化学试剂所引起的二次污染

以及重金属大量溶出导致的环境风险问题，限制了化

学强化修复的实际应用。选择可降解的重金属络合试

剂是化学强化修复重要方向研究。美国蒙特克莱尔州

立大学Attinti等[15]研究了可降解试剂乙二酰二琥珀酸

（ethylenediamine disuccinic acid，EDDS）对不同性质土

壤上香根草修复土壤Pb的强化作用。EDDS的施用显

著增加土壤Pb的移动性以及Pb从根向地上部转运能

力，使香根草地上部Pb含量增加 53%~203%，且EDDS
的强化作用不受土壤 pH和黏粒含量限制。除单一活

化试剂应用外，两种作用不同的试剂联用可进一步强

化修复效果。氨三乙酸（Nitrilotriacetic acid，NTA）是一

种对多种重金属具有络合能力，且对可降解的环境友

好的络合试剂，烷基糖苷（alkyl polyglucoside，APG）亦

是良好的表面活性剂。上海大学Hu等 [16]研究NTA和

APG联用对藨草修复 Cd和 Pb污染土壤的强化效应。

在单一污染条件下，两种试剂联用增加Cd在根表吸附，

增加根对Pb吸收；在两者复合污染条件下，NTA使根吸

收Pb增加了 9.7倍，而吸收的Cd增加了 1.0倍，在NTA
存在下APG使更多重金属富集在根表，而增加植物对

重金属吸收（图6）[16]。

微生物对植物修复强化功能主要表现在以下几个

方面：通过转化重金属形态优化植物根际环境，改善植

物生存条件来促进植物生长，提高植物的生物量；以菌图5 Cd处理下SpHMA3对超积累植物生长的影响

图6 不同化学试剂对植物根吸附和吸收Pb和Cd的影响

193



科技导报2018，36（1）www.kjdb.org

根和内生菌等方式与植物根系形成联合体，提高植物

抗重金属毒性的能力；促进根系发展，增大植物根部吸

收量和增强植物向其地上部分转运重金属的能力。在

重金属污染土壤上，耐性植物或超积累植物在长期选

择下形成特异的微生物群落，研究土著微生物及其与

植物间的相互作用，可强化植物修复。西班牙奥维耶

多大学Mesa等[17]通过对砷耐性的本土植物（Betula celti⁃

berica）根际和内生细菌群落进行研究，发现总计 54个

可培养根际细菌和 41个根内生菌以黄杆菌、伯克霍尔

德氏菌及假单胞杆菌为主，该组菌对植物吸收积累重

金属作用包括促进植物生长、络合重金属或缓解重金

属胁迫作用。分离获得的产铁载体和生长素的植物根

内生菌增强了植物根和叶对As的积累，而根际分离的

Ensifer adhaeren 91R菌可促进植物生长。除了细菌外，

与宿主植物相关联的真菌亦可通过促进植物生长和对

重金属耐性而强化植物修复。突尼斯生物技术研究中

心Mnasri等 [18]探讨了AM真菌影响宿主植物和非宿主

植物对重金属Cd和Ni的耐性和吸收性。结果表明AM
真菌能显著促进宿主植物生长和重金属吸收，而AM真

菌的菌丝和囊泡能够在非宿主植物上定殖，同时提高

非宿主植物对重金属吸收，但该强化作用与宿主植物

不同且强化效应也弱于对宿主植物效应，从宿主植物

辐射出来的菌丝刺激非宿主植物对Ni和Cd的吸收和

转运。内生菌在植物根内定殖，可克服被污染土壤土

著微生物竞争失活的缺陷，内生微生物强化植物修复

具有较强的应用潜力。韩国庆北国立大学Khan等[19]首

次对Cd积累植物龙葵根内生真菌以及对宿主植物耐

Cd性和生长影响进行研究，从龙葵根内分离出42中可

培养的内生真菌，主要为刺盘孢属（Colletotrichum）、链

格孢属（Alternaria）和镰孢霉属（Fusarium），分离出的多

数真菌对Cd敏感，其中 PDL-1和 PDL-10对不同梯度

的Cd表现为耐性；接种 PDL-1和 PDL-10均显著增加

了根和茎的长度和生物量，而对植物体内Cd浓度强化

作用PDL-10优于PDL-1。
农艺措施强化修复是除化学和生物强化措施外，

通过施肥、水分调控、收获方式等农艺途径，调节植物

生长亦能强化植物修复的方法，这些方面的研究在

2017年度亦有新颖的成果。去除顶端优势是常用的调

控植物生长的农艺措施，通过去除修复植物顶端，增加

了植物枝条数目，提高了植物生物量，进而提高修复效

率。桂林理工大学Liu等[20]针对Cd超积累植物Celosia

argentea Linn开展了去顶和不去顶在不同程度污染土

壤上对植物生长和Cd积累性影响的相关研究。相对不

去顶处理，去顶处理使该植物的根生物量增加了75%~
105%，茎增加 108%~152%，叶增加 80%~107%，但叶片

的蒸腾和光合速率没有显著差异，在不同土壤中，去顶

处理植物地上部Cd浓度为未去顶处理的2.5~2.8倍（图

7）[20]，该研究结果表明对于C. argentea，去顶处理是一

种有效的强化修复效率措施。对于重金属污染土壤，

植物修复需要长时间的多次种植修复，重复种植-收取

需要较大的人力成本，应用多年生的修复植物可以减

少该繁琐过程，例如，Alyssum lesbiacum是一种多年生

的Ni超积累植物，希腊爱琴大学Adamidis等 [21]研究该

植物在不同时期生物量、Ni浓度和Ni累积量，发现植物

生物量和Ni浓度分别于种植后第3和第4年达到最大，

最大的Ni吸收量为第 3年，该结果表明对于类似的多

年生修复植物可以考虑种植数年后再进行收获。

4 重金属污染土壤的稳定化修复

4.1 生物炭对土壤重金属稳定作用

生物炭是由生物质在完全或部分缺氧的情况下经

热解炭化产生的一类高度芳香化、难熔性的固态物质，

因其难分解、具固碳作用，被应用于改良土壤性质和提

高土壤肥力；同时，由于其具有大比表面积和表面官能

团等可固定重金属，生物炭也成为重金属污染土壤修

复研究热点材料。生物炭施入重金属污染的土壤后，

因其具有较强的吸附能力，能吸附周围土壤中解吸的

重金属，也即生物炭可改变其附近土壤重金属迁移和

转化行为。浙江大学Wang等[22]利用不同温度所制成的

生物炭对这一过程进行了研究，发现生物炭周围土壤

总Cd浓度和Cd有效性均降低，生物炭中Cd浓度增加，

表明土壤中Cd被生物炭所吸附（图8）[22]；生物炭使土壤

图7 去顶（DP）和不去顶（UDP）处理植物对Cd吸收
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重金属的酸可溶态降低25%~40%、残渣态比例升高，土

壤Cd趋向于以更稳定的形态存在。土壤重金属污染多

为几种污染物的复合污染，生物炭对某些污染物表现

为固定或是增加其移动性，通过添加修饰物可调整对

不同污染物的作用效应。南京大学Yin等 [23]研究水稻

秸秆制成的生物炭和负载 Fe的生物炭对水稻土壤中

Cd和As的固定和吸收的影响，发现添加1%~3%未修饰

生物炭降低了水稻根际溶液Cd浓度，但增加了可溶As
浓度，同时使水稻籽粒Cd浓度降低 26%~49%，提高水

稻根中As浓度；而施用 0.5% Fe改性生物炭则降低了

水稻根As浓度，增加了Cd浓度。同样，农业部环境保

护科研监测所Yu等[24]对生物炭进行锰氧化物修饰，发

现修饰后生物炭降低了水稻不同部位As浓度，该作用

与锰氧化物氧化As（III）为As（V），并对As（V）强吸附作

用有关。

4.2 其他修复材料对土壤重金属稳定作用

除生物炭外，环境中存在的黏土矿物和有机材料

均对重金属具有吸附固定效果，这些材料一直是污染

土壤修复研究者的关注焦点。黏土矿物材料，如海泡

石可通过提高土壤pH值和吸附作用，降低重金属在土

壤中的移动性和有效性，起到稳定修复效果，但往往施

用量较大，实际操作较难，同时对土壤性质改变也较

大。通过对黏土矿物材料进行修饰，引入对重金属固

定作用较强的基团，可进一步提高重金属稳定效果降

低施用量。农业部环境保护科研监测所Liang等[25]对海

泡石进行改性，引入硫基制成含硫基的海泡石，研究其

对污染土壤Cd的修复效果，改性后的海泡石增强了对

Cd的固定或吸附能力；在 0.1%~0.3%添加量下水稻糙

米中Cd浓度降低 65.4%~77.9%，且对土壤 pH、有效养

分影响较小。这表明硫基改性海泡石是一种环境友好

且高效的重金属稳定材料，但其实际应用成本、效果持

续性和风险等有待深入研究。

有机物料（如秸秆）因其对重金属具有吸附能力，

一方面能吸附固定土壤重金属，但另一方面秸秆分解

却又能增加可溶性重金属浓度。秸秆还田是目前较为

倡导的农作物秸秆处置办法，研究秸秆对污染土壤重

金属固定和有效性影响具有实际和现实意义。南京大

学Tang等[26]通过81天的室内培养试验研究了添加水稻

残体对土壤Cd的形态转化和有效性影响，结果显示在

培养过程中，添加秸秆处理使土壤Cd的植物有效性降

低了17%~92%，但氯化钙提取态Cd浓度有所增加。其

主要原因是固态有机质固定土壤Cd，可溶态有机质与

Cd络合增加溶液Cd浓度，但可溶性有机质络合的Cd
植物有效性也降低，因而降低了水稻Cd吸收。与Cd等
阳离子相比，有机质对以阴离子氧化物形态存在的 Sb
等影响显著不同。日本东京农业大学Nakamaru等[27]对

长期和短期作用下有机质对 Sb形态转化影响研究表

明，在长期添加有机质生态修复的污染土壤总 Sb低于

未修复土壤，但其Sb水溶态、交换态等均远高于未修复

土壤；进一步添加有机质堆肥发现，土壤中可溶态、交

换态和EDTA提取态增加2~4倍，该形态提高分别是由

土壤pH升高、有机质结合和有机质-Fe所固定的Sb所
致。对As和Sb这类土壤污染物，铁基材料具有较好的

固定效果。澳大利亚新英格兰大学Doherty等[28]通过淋

洗试验发现3%的零价铁粉末和水铁矿处理48 h后，As
和Sb的淋溶量降低80%以上，适度调节pH值使Fecl3对
As和 Sb也具有较强的固定作用，7天后土壤溶液中As
和Sb可降低79%以上。

5 土壤修复对土壤生物化学性质影响

对于污染土壤修复效果，大多数研究更为关注的

是土壤重金属的化学效应，如重金属总量去除率、有效

性的降低、植物对重金属吸收性等。土壤生物，尤其是

土壤微生物是土壤各种物理化学过程的调控者，被作

为土壤生态功能和肥力指示者。土壤微生物将随着土

壤性质的变化而改变，综合考虑修复措施对土壤生物

化学影响，将是该领域的研究热点。

重金属污染土壤上生物炭的施用，将增加土壤养

图8 不同培养时间下生物炭（BC300，BC500，BC700）和改性生物

炭（BC300-S，BC500-S，BC700-S）对土壤全量Cd浓度变化的影响
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分和有效性，同时生物炭的表面空隙可为微生物提供

栖息场所而有利于土壤微生物生长；然而由于生物炭

存在吸附作用和改变土壤C/N比从而不利于微生物生

存。生物炭对土壤微生物影响需考虑生物炭种类和土

壤性质，进行更为细致研究。四川农业大学Xu等[29]对

水稻田重金属复合污染土壤应用酒糟生物炭，研究其

对土壤生物化学性质影响。生物炭增加了土壤有效养

分，降低了土壤重金属毒性，促进植物生长；随生物炭

施用量增加，土壤酶活性表现为先升高后降低；高通量

测序结果表明，生物炭增加了土壤细菌多样性，但降低

了其丰度，改变了微生物群落特征，随生物炭的增加。

在 门 水 平 上 放 线 菌（Actinobacteria）、厚 壁 菌（Fir⁃

micutes）、变形菌（Proteobacteria）、浮霉菌（Planctomyce⁃

tes）和蓝细菌（Cyanobacteria）的相对丰度增加，表明生

物炭施用改变了重金属污染土壤微生物群落，促进了

氮固定和碳循环。与生物炭相似，城市生活废弃物也

可用于污染土壤重金属稳定修复。意大利萨萨里大学

Garau等[30]对城市生活废弃物对重金属污染土壤化学和

生物学性质变化进行研究，发现在处理土壤中有效态

金属显著降低，可培养异养细菌、放线菌以及真菌丰度

增加，修复后土壤微生物群落具有更高的代谢潜力和

分解代谢的多样性。

在重金属污染土壤植物修复过程中，修复植物根

系分泌物可直接改变根系影响区域的微生物群落结

构，同时由于根系对重金属吸收作用，或改变土壤理化

性质而间接影响土壤微生物特征。南阳师范学院Chen
等[31]研究能源作物修复Cd污染土壤对土壤细菌群落组

成的影响，发现修复植物根际细菌在门水平上可分为

33种，主要包括变形菌（Proteobacteria）、酸杆菌（Acido⁃

bacteria）、放线菌（Actinobacteria）、芽孢菌（Gemmatimon⁃

adetes）和拟杆菌（Bacteroidetes）；细菌群落主要受Cd污

染和能源作物影响，能源植物种植使细菌群落网络结

构节点数、平均测地距离等增加，使土壤微生物生态网

络变得更为复杂（图9）[31]，该研究结果表明能源植物种

植改变了微生物群落结构中重要种群的拓扑关系。

6 重金属污染土壤的安全利用

由于耕地资源有限，对于农田重金属污染土壤，除

去除土壤重金属或降低土壤重金属有效性的修复治理

外，如何降低植物对重金属吸收性或阻控重金属在食

物链中传递，实现重金属污染土壤的安全利用，亦是学

者所研究重点。对于水稻而言，调控子 IRT1控制Fe吸
收，同时有研究也表明 IRT1影响Cd的吸收，水合二价

Fe与Cd离子半径相似，那么水稻对Fe和Cd吸收间可

能存在拮抗作用，通过添加Fe降低Cd的吸收。浙江大

学He等 [32]通过研究野生型拟南芥和 IRT1功能丢失的

杂交型拟南芥对Fe和Cd吸收影响发现杂交型拟南芥

吸收的Cd比野生型低，增加Fe供应，野生型根中 IRT1
表达降低，对Cd吸收降低，表明抑制 IRT1表达和 Fe-
Cd间拮抗作用可抑制植物对Cd吸收。

除降低可食作物对重金属吸收外，在重金属污染

土壤上种植经济作物，阻控重金属在食物链中的传递

风险，也是污染农田安全利用的措施之一。湖南农业

大学Yang等[32]针对重金属污染土壤研究重金属耐性经

济作物3种种植模式（油菜-向日葵、油菜-花生、油菜-
芝麻），对土壤重金属去除效应和农作物中重金属浓度

的影响进行了研究。结果表明，油菜-向日葵种植模式

去除Cd最高，可达459 g·ha-1，去除率为1.98%；利用正

己烷提取后作物油符合相应标准，去油后种子残渣再

经酒石酸钾提取后，其重金属浓度低于饲料标准。经

济作物与超积累植物间作，在安全生产的同时也能去

除土壤污染物，实现修复目的。但是在超积累植物和

其他植物间作体系下，超积累植物对重金属活化和吸

收机制还不清楚，超积累植物是否活化重金属，增加非

超积累植物对重金属吸收。中国科学院地理科学与资

图9 不种植物（a）和种植大豆（b）与玉米（c）对
镉污染土壤细菌网络关系的影响

（a）

（b）

（c）
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源研究所Wan等[33]开展了As超积累植物蜈蚣草和桑树

间作的研究，探讨了边生产边修复机制。与单作相比，

间作处理条件下蜈蚣草中As浓度显著增加、桑树As则
显著降低；对不同处理下土壤As的空间分布分析发现，

不论单作或间作处理蜈蚣草根周围土壤As浓度较低，

没有活化土壤As（图 10）[33]，且在间作处理下桑树叶中

As浓度符合国家饲料标准。

7 结论

土壤是一个极其复杂的研究体系，土壤重金属污

染与修复研究具有不断发展的特点。科研工作者从多

角度层层深入探讨重金属在土壤体系中归趋行为与污

染修复，2017年度土壤重金属污染与修复研究进展主

要表现在新稳定同位素技术应用于铜镍镉等的源解析、

便携式X射线荧光光谱仪和模型对污染和风险快速识

别和检测、锌和砷等重（类）金属在土壤环境体系的迁移

转化控制机制、土壤重金属污染植物修复的根际微生物

作用效应与植物体内重金属储存解毒累积分子和基因

控制机制、植物修复效率强化的生物化学和农艺调控原

理以及针对土壤污染类型进行的生物炭与其他稳定修

复材料研发和应用等方面。在 2017年研究基础上，相

信在2018年还会有更为新颖的研究成果呈现。
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Hot spots of soil heavy metal pollution and remediation research in 2017

AbstractAbstract Soil pollution may directly affect natural environment, agricultural production, and human health via the food chain. Therefore
soil heavy metal pollution and remediation is one of the key research subjects for social development. A great number of research
achievements were made in this field in 2017. This paper selects some of the important outputs from the publications to describe the typical
progress in the year. The selected cases include research progress on spatial and temporal analysis on sources, tracing and identifying,
monitoring and risk assessment, pollution process and transformation, mechanisms and enhancement of phytoremediation, stabilization of
soil heavy metals, effects of remediation on soil biochemical properties, and safe utilization of contaminated soils.
KeywordsKeywords soil metals pollution; source tracing; phytoremediation; stabilization ●
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