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摘  要：选用连二亚硫酸钠作为修复药剂，通过正交试验，探讨了药剂量、水土比、养护时间及搅拌时间等 4

个因素对该药剂修复铬污染土壤效果的影响，并基于肠胃模拟方法，考察了修复前后土壤中铬的生物有效性变化，

并评估其健康风险。结果表明，就铬污染土壤而言，药剂量对修复后土壤的六价铬浸出浓度影响最大，其他因素次

之。达到较好修复效果的最佳修复条件为药剂量为 8%、水土比为 0.5、养护时间为 1天、搅拌时间为 15 min。药剂

修复后土壤的六价铬生物有效性大幅降低，降幅为 63.21% ~ 84.67%，六价铬致癌风险降幅达 81.7%，有效降低人

体健康风险。 
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铬及其化合物广泛应用于冶金、金属加工及电镀

等多种行业。铬存在多种价态，以三价及六价较为稳

定，其中，六价铬具有高毒、致癌、致畸的特点，其

环境风险不容忽视。含铬废渣经过雨水长期淋溶后，

大量六价铬随雨水渗入地下，导致土壤及地下水的

严重污染，给生态环境安全和人类健康带来潜在危

险[1–3]。 

铬污染土壤的修复已成为公众日益关注的热点

问题[4–6]。药剂稳定化技术发展迅速，该技术可通过

改变重金属在土壤中的存在状态，降低其迁移性及生

物有效性，以削弱其环境风险[7]。连二亚硫酸钠以其

价廉、化学性质活拔、毒性和二次污染小等优点被广

泛应用于环境治理，如地下水重金属和有机污染物的

修复[8–9]。研究表明土壤的还原能力与连二亚硫酸钠

的浓度在一定范围内呈正相关，但是，超过一定浓度

后土壤还原势下降[10]。药剂稳定化修复效果受污染

物类型、浓度、土壤性质以及实施工艺等多重因素影

响，尤其是药剂用量、含水率、养护条件等，主要表

现不适宜的条件使得化学药剂不能充分有效地与污

染物反应，从而对修复效果产生不利影响。 

药剂的修复效果除以污染物的浸出毒性为评价

指标外，污染物的生物有效性也是表征污染物健康风

险的指标之一。20世纪 90年代以来土壤重金属人体

有效性的 In Vitro实验评估方法得到快速发展，主要

通过加入胃肠的各种主要酶和有机酸，同时模拟胃肠

蠕动，实验系统处于 37℃ 的厌氧环境，创造与真实

肠胃相似的消化和吸收环境，以此来测定污染土壤进

入人体后的相对生物有效性或生物有效性，其实验结

果与动物实验的结果表现出良好的相关性[11]，该法在

土壤–人体健康相互关系的研究上倍受重视，方法学

上日趋成熟，因此，已成为污染物环境健康风险表征

的重要手段。 

鉴于此，本研究选取连二亚硫酸钠为修复药剂，

采用正交试验优化其对铬污染土壤修复的药剂用量、

含水率、养护时间、搅拌时间等参数，并同时评估其

生物有效性，为该药剂在实际修复工作中的有效应用

提供理论基础及技术支持。 

1  材料与方法 

1.1  供试土壤 

铬污染土壤采自辽宁沈阳某铬污染场地，土壤质

地为壤土。多点采集 0 ~ 50 cm的土壤，然后混匀制

备成一个土壤样品。剔除土壤样品中的小石子及植物

根茎，风干过 2 mm及 0.25 mm尼龙筛后备用。其基
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本理化性质分别为：pH 9.1、有机质 24.9 g/kg、全氮 

0.8 g/kg、全磷 0.5 g/kg、全钾 19.6 g/kg，阳离子

交换量 290 cmol/kg，有效 Fe 14 mg/kg、有效 Mn 

1.63 mg/kg；总铬及六价铬含量分别为 2 929 mg/kg

和 524 mg/kg。 

1.2  供试药剂  

连二亚硫酸钠，分析纯(国药集团试剂有限公司)。 

1.3  试验方法 

选取药剂量、水土比、养护时间和搅拌时间 4 个

参数，每个参数设 3 个水平。分别为药剂量(A)：2%、

4%、8%；水土比(B)：0.3、0.5、0.75；养护时间(C)：

1、3、5 天；搅拌时间(D)：5、10、15 min。采用正

交试验法，选用 L9(3
4) 正交表，试验因素水平见表 1。

称取 100 g 土壤于具盖塑料盒中，按照正交试验设

计设置处理，每处理 3 次重复。依照试验要求，采

集土壤样品，测定土壤浸出液中的总铬、六价铬含量

及修复前后土壤中铬生物有效性的变化。 

表 1  正交试验因素水平表 
Table 1  Levels of orthogonal experimental factors 

序号 A: 药剂量 
(%) 

B: 水土比 C: 养护时间 
(d) 

D: 搅拌时间
(min) 

1 2 0.3 1 5 

2 4 0.5 3 10 

3 8 0.75 5 15 
 

1.4  分析方法 

土壤浸出毒性采用水平震荡法 (HJ 557–2010)。

浸出液中总铬用 ICP-AES 法测定[12]，六价铬用二苯

碳酰二肼分光光度法测定[13]。六价铬致癌风险计算

参见文献[14]。 

1.5  生物有效性 

生物有效性测定采用 In Vitro 实验方法[15–17]。  

1.5.1  胃阶段    每批样品配制模拟胃液 4 L，内含 

0.15 mol/L NaCl 35.06 g、柠檬酸 2 g、苹果酸 2 g、乳

酸 l.68 ml、醋酸 2 ml 和胃蛋白酶 5 g，用 12 mol/L 

HCl 将 pH 调至 1.5。然后，取 500 ml 模拟胃液于 

500 ml 蓝盖瓶中，以 1 L/min 的速率通入氩气，创

造厌氧环境，持续约 15 min 后，加入供试土壤 5 g 

(过 0.25 mm 筛)，迅速盖上盖子，于 37℃ 恒温摇

床上振荡 1 h，转速为 l00 r/min。1 h后用针筒吸取

反应液，3 500 r/min 离心，过 0.45 μm 微孔滤膜，

将滤液收集在采样瓶中测定六价铬含量。 

1.5.2  小肠阶段    用 NaHCO3 饱和溶液将反应液 

pH 调至 8，在每个反应器中加入胰酶 0.36 g、胆盐 

1.2 g，以 1 L/min 的速率通入氩气，以创造厌氧环境，

持续约 15 min 后，加入供试土壤 5 g(过0.25 mm 

筛)，迅速盖上盖子，于 37  ℃ 恒温摇床上振荡 1 h，转

速为 l00 r/min。每隔 15 min，测定反应液 pH，若升高，

滴加 12 mol/L HCl，维持 pH 为 8.0。在小肠阶段开始

后 4 h 吸取反应液，3 500 r/min 离心，0.45 μm 微孔

滤膜过滤，将滤液收集在采样瓶中测定六价铬含量。 

2  结果与讨论 

2.1  药剂对污染土壤的修复条件优化效果 

由表 2可知，以修复后土壤的总铬浸出浓度为指

标，药剂处理不同因素的极差大小顺序为 RA>RC> 

RB>RD，即药剂用量是总铬浸出浓度的最主要的影响

因素，养护时间次之，水土比相对影响较小，搅拌时

间影响最小。 

表 2  不同优化条件下药剂处理土壤中总铬浸出量 
Table 2  Leaching contents of total Cr in soils under different conditions 

因素 总铬浸出浓度(mg/kg) 处理 

A: 药剂量(%) B: 水土比 C: 养护时间(d) D: 搅拌时间(min) x1 x2 x3 x  

1 2 0.3 1 5 3.98 4.85 4.68 4.50  0.46 a
2 2 0.5 3 10 3.48 2.89 3.03 3.13  0.31 b
3 2 0.75 5 15 1.36 1.04 0.92 1.11  0.23 de

4 4 0.3 3 15 1.8 1.46 1.31 1.52  0.25 d
5 4 0.5 5 5 0.77 0.89 1.15 0.94  0.19 e
6 4 0.75 1 10 2.31 1.88 2.02 2.07  0.22 c
7 8 0.3 5 10 0.87 0.98 1.08 0.98  0.11 e
8 8 0.5 1 15 0.49 0.6 0.58 0.56  0.06 f

9 8 0.75 3 5 0.46 0.62 0.52 0.53  0.08 f

T1 8.74 7.00 7.13 5.97  

T2 4.53 4.63 5.19 6.18 

T3 2.07 3.71 3. 02 3.19 
 

R 6.68 3.29 4.11 2.99 RA>RC>RB>RD 

注：T：各因素不同水平总铬浸出浓度之和；R：极差，各因素不同水平总铬浸出浓度和中最大值与最小值之差；表中小写字母不

同表示处理间差异达到 P<0.05 显著水平，下表同。 
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在药剂稳定化修复过程中，由于土壤本身的

复杂性及不均匀性，药剂施用量的多少直接影响

其与目标污染物接触反应的机率大小，从而影响

修复效果，且在一定范围内，供试药剂的还原能

力与药剂的施用量呈正相关关系 [10]。由表 2 可知，

TA1>TA2>TA3，供试条件下，药剂量最佳水平为 A3，

即药剂量占 8% 时，铬污染土壤的修复效果较好。 

对于水土比，为 TB1>TB2>TB3，水土比最佳水平

为 B3，即当水土比为 0.75的条件下更有利于土壤中

重金属铬的还原。原因可能是当水土比较低时，体系

中的水分较少，反应物扩散不充分，不利于重金属铬

还原稳定反应的进行；当水土比较高时，重金属铬能

够更好地在体系中扩散，可以充分与药剂接触，更有

利于还原反应的发生[18]。 

不同养护时间有 TC1>TC2>TC3，即供试条件下，

养护时间为 5 天，利于土壤中重金属铬的修复。因

为养护时间长有利于药剂与污染物的还原反应。 

一定搅拌强度下，适度的搅拌时间既可以增强土

壤的均匀度，同时也能提高药剂与污染物的接触机 

率，从而促进污染物的还原稳定。供试条件下，TD2> 

TD1>TD3，即搅拌时间为 15 min时有利于铬污染土壤

的修复。 

方差分析结果(表 3) 表明，药剂量之间F = 193.85> 

F0.01(2,18) = 6.01，水土比之间 F = 49.13>F0.01(2,18) = 

6.01，养护时间之间 F = 71.89﹥F0.01(2,18) = 6.01，搅拌

时间之间 F = 47.52﹥F0.01(2,18) = 6.01，不同因素水平

间差异对总铬浸出浓度产生极显著影响；处理 8和处

理 9之间总铬浸出浓度无显著差异，且显著低于其他

处理。但与处理 9相比，处理 8养护时间较短。考虑

实际修复工程时间的紧迫性及修复效果，认为最优条

件为 A3B2C1D3，即药剂量为 8%、水土比为 0.5、养

护时间为 1 天、搅拌时间为 15 min。 

以修复后土壤六价铬浸出浓度为指标，药剂处

理不同因素的极差大小顺序为 RA>RB>RC> RD(表 4)，

即药剂用量是影响六价铬浸出浓度的最主要因素，

水土比次之，养护时间相对影响较小，搅拌时间影

响最小。方差分析结果 (表 5) 表明，药剂量之间 F = 

39.21>F0.01(2,18) = 6.01，水土比之间 F = 23.83>F0.01(2,18) = 

表 3  总铬浸出量的方差分析结果 
Table 3  Anova of different treatments on leaching contents of total Cr 

变异来源 方差 自由度 均方差 F F0.05 F0.01 

药剂量 22.80 2 11.40 193.85** 3.55 6.01 

水土比 5.78 2 2.89 49.13**   

养护时间 8.46 2 4.23 71.89**   

搅拌时间 5.59 2 2.80 47.52**   

误差 1.06 18 0.06    

总变异 43.68 26     

表 4  不同优化条件下药剂处理土壤中六价铬浸出量 
Table 4  Leaching contents of hexavalent Cr in soils under different conditions 

因素 六价铬浸出浓度(mg/kg) 处理 

A: 药剂量(%) B: 水土比 C: 养护时间 (d) D: 搅拌时间 (min) x1 x2 x3 x  

1 2 0.3 1 5 3.51 2.87 2.78 3.05  0.40 a

2 2 0.5 3 10 1.16 1.38 0.83 1.12  0.28 bc

3 2 0.75 5 15 0.76 1.18 1.23 1.06  0.26 bc

4 4 0.3 3 15 1.59 0.91 0.98 1.16  0.37 b

5 4 0.5 5 5 0.62 0.92 1.02 0.85  0.21 bc

6 4 0.75 1 10 1.32 0.99 0.98 1.10  0.19 b

7 8 0.3 5 10 0.56 0.96 0.65 0.72  0.21 bc

8 8 0.5 1 15 0.45 0.86 0.58 0.63  0.21 c

9 8 0.75 3 5 0.33 0.38 0.78 0.50  0.25 c

T1 5.23 4.94 4.78 4.40     

T2 3.11 2.61 2.78 2.94 

T3 1.85 2.65 2.63 2.85 
 

R 3.38 2.33 2.15 1.56 RA>RB>RC>RD 
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表 5  六价铬浸出量的方差分析结果 
Table 5  Anova of different treatments on leaching contents of hexavalent Cr 

变异来源 方差 自由度 均方差 F F0.05 F0.01 

药剂量 5.85 2 2.92 39.21** 3.55 6.01 

水土比 3.55 2 1.78 23.83**   

养护时间 2.88 2 1.44 19.29**   

搅拌时间 1.52 2 0.76 10.20**   

误差 1.34 18 0.08    

总变异 15.14 26     

 
6.01，养护时间之间 F = 19.29>F0.01(2,18) = 6.01，搅

拌时间之间 F = 10.20> F0.01(2,18) = 6.01，不同因素水

平间差异对六价铬浸出浓度产生极显著影响；处理

2、处理 3、处理 5、处理 7、处理 8 和处理 9 之间

无显著差异，且显著低于其他处理。考虑与总铬浸

出效果最优条件的一致性，六价铬浸出浓度最低的

最优条件亦为 A3B2C1D3，即药剂量为 8%、水土比

为 0.5、养护时间为 1天、搅拌时间为 15 min。  

2.2  药剂处理后污染土壤铬生物有效性变化 

生物体内重金属的浓度可以用来评价重金属的

生物有效性[19]，目前多采用连续提取及种植植物的

方法进行评价[20–22]，研究表明植物中重金属的浓度

与土壤中交换态和碳酸盐结合态重金属的含量有显

著的相关性[23]。但该类方法只能间接推测其对人体

的影响，而肠胃模拟法能够更为直接地反映污染物

对人体健康的影响，在环境健康风险评价中发挥着

独特的作用[24]。 

本研究中，修复前铬污染土壤的六价铬生物有效

性 BA在胃阶段和小肠阶段分别为 2.87% 和 3.81%，

成人在胃阶段和小肠阶段的六价铬吸收量分别为

0.75 µg/d和 1.00 µg/d，儿童在胃阶段和小肠阶段的六

价铬吸收量分别为 3.01 µg/d 和 3.99 µg/d(数据未发

表)。由表 6 可知，与修复前相比，修复后土壤的六

价铬生物有效性 BA大幅降低，降低幅度为 63.21% ~ 

84.67%，其中，处理 8的六价铬生物有效性为 1.22%，

与处理前相比降低了 81.77%。成人在胃阶段和小肠

阶段的六价铬吸收量分别为 0.11 µg/d和 0.21 µg/d，

儿童在胃阶段和小肠阶段的六价铬吸收量分别为

0.42 µg/d和 0.86 µg/d(表 6)。修复前土壤中六价铬经

口摄入的致癌风险为 2.36×10-4，修复后土壤中六价

铬经口摄入的致癌风险为 4.3×10-5，与修复前相比，

土壤中六价铬经口摄入的致癌风险大幅降低，降幅达

81.7%。可见，修复后土壤中铬的生物有效性大幅降

低，同时，也大幅降低了其人体健康安全风险。 

表 6  修复后土壤不同消化阶段六价铬的生物有效性 
Table 6  Bioavailabilities of hexavalent Cr in soils under digestive stages after remediation 

六价铬 CⅣ (mg/L) BA (%) Wm(µg/d) WA成人(µg/d) WA儿童(µg/d) 处理 六价铬 
Cm 

(g/g) 
胃 小肠 胃阶段 小肠阶段 成人 儿童 胃阶段 小肠

阶段

累加 胃阶段 小肠

阶段

累加

1 524 0.018 0.051 0.34 0.98 26.20 104.80 0.09 0.26 0.35 0.36 1.03 1.39

2 524 0.014 0.052 0.27 1.00 26.20 104.80 0.07 0.26 0.33 0.28 1.04 1.32

3 524 0.021 0.033 0.40 0.62 26.20 104.80 0.11 0.16 0.27 0.42 0.65 1.07

4 524 0.018 0.037 0.34 0.70 26.20 104.80 0.09 0.18 0.27 0.36 0.73 1.09

5 524 0.011 0.045 0.21 0.86 26.20 104.80 0.06 0.23 0.28 0.22 0.91 1.13

6 524 0.018 0.051 0.34 0.98 26.20 104.80 0.09 0.26 0.35 0.36 1.03 1.39

7 524 0.032 0.097 0.61 1.85 26.20 104.80 0.16 0.48 0.64 0.64 1.94 2.58

8 524 0.021 0.043 0.40 0.82 26.20 104.80 0.11 0.21 0.32 0.42 0.86 1.28

9 524 0.039 0.046 0.74 0.88 26.20 104.80 0.20 0.23 0.42 0.78 0.92 1.70

注：换算公式：BA=CIVVIV×100/CSMS，Wm=Cm×Wsoil，WA=Wm×BA，其中，BA：特定重金属的生物有效性(%)；CIV：In Vitro实验的

胃阶段或小肠阶段反应液中特定重金属的可溶态总量(mg/L)；VIV：反应器中反应液的体积(L)；CS：土壤样品中特定重金属的总量

(mg/kg)；MS：加入反应器中的土样的重量(kg)；Wm：金属元素的摄入量(µg/d)；Cm：土壤中重金属的浓度(μg/g)；Wsoil：土壤摄入

量(g/d)；WA：可吸收的重金属量(µg/d)；Wm：重金属元素的摄入量(µg/d)。  
 

污染土壤经口摄入是对人体健康造成危害的重

要暴露途径，同时，由于六价铬多以铬酸根等阴离子

团形式存在，不易被土壤吸附，污染土壤中的铬通

过淋溶进入地下水或地表水后经饮用及皮肤接触
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也是其对人体健康造成危害的重要暴露途径，而肠

胃模拟法主要考虑了土壤经口摄入后经肠胃吸收

后的健康风险，不体现地下水及地表水经口及皮肤

产生的健康风险，在地下水或地表水作为生活用水

的情况下，应考虑水中铬经口摄入及皮肤产生的健

康风险。 

3  结论 

1) 对铬污染土壤而言，影响修复后土壤总铬及

六价铬浸出浓度的最主要因素是药剂用量，其他影响

因素次之。药剂量、水土比、养护时间及搅拌时间 4

因素均能对总铬和六价铬浸出浓度产生显著影响。 

2) 对铬污染土壤而言，达到较好修复效果的最

优修复条件为药剂量为 8%、水土比为 0.5、养护时间

为 1天、搅拌时间为 15 min。 

3) 就供试土壤而言，与修复前相比，药剂修复

后土壤六价铬生物有效性大幅降低，能有效降低人体

健康及环境安全风险。不同处理的降低幅度为

63.21% ~ 84.67%，其中，处理 8的六价铬生物有效

性为 1.22%，与处理前相比降低了 81.77%，土壤中

六价铬经口摄入的致癌风险降低达 81.7%。 

 
致谢：感谢中国科学院南京土壤研究所李振高研

究员给予的指导和建议。 
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Optimal Conditions of Sodium Hyposulfite Remediation on 
Cr-contaminated Soil and Bioavailability Change of Cr in Soil 

LIU Zengjun1, 2, LIU Hongmin3, XIA Xu4, ZHANG Xu2, LI Guanghe2, ZHANG Dan1, JIANG Lin1 
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of Environment and Sustainable Development in Agriculture, Chinese Academy of Agricultural Sciences, Beijing  100081, China) 

 

Abstract: The optimal conditions of remediation of sodium hyposulfite and the bioavailability changes of Cr in soil before 

and after remediation were studied. The results showed that for the chromium-contaminated soil, agent dosage was the factor that 

had the most effect on total and hexavalent Cr leaching concentration. The optimal conditions for the agent on the remediation of 

Cr–contaminated soil were 8% dosage, 0.5︰1 water soil ratio (v/w), 1 d curing time and 15 min stirring time. After remediation, 

bioavailability of the hexavalent Cr was significantly decreased by 63.21% – 84.67%, the carcinogenic risk of hexavalent Cr 

decreased 81.7%, and so the human health risk could be reduced effectively. 

Key words: Agent; Cr; Contaminated soil; Bioavailability 

 

 


