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摘  要：采用批衡量吸附和室内培养实验，考察了粉煤灰对 Cu和 Cd的吸附等温线及 0.2%、0.5%、1% 和 2% 用

量的粉煤灰对土壤 pH、有效态 Cu和 Cd、以及 5种化学形态 Cu和 Cd分布的影响。结果表明：粉煤灰对 Cu和 Cd的

吸附等温线均可以用 Langmuir和 Freundlich方程进行拟合，其对 Cu的最大吸附量(9.90 mg/g)高于对 Cd的最大吸附

量(9.43 mg/g)。随着粉煤灰用量的增加，土壤 pH显著增加，有效态 Cu和 Cd显著降低。同时，粉煤灰处理显著降低

了离子交换态 Cu 和 Cd 含量，增加了铁锰氧化物结合态 Cu 和 Cd 含量，降低了 Cu 和 Cd 活性，使活性态 Cu 和 Cd

逐渐向潜在活性态和非活性态转化。其中培养 60天后，2% 处理的粉煤灰处理较对照 pH提高了 0.44个单位，离子交

换态 Cu和 Cd分别降低了 35.7% 和 35.9%。因此，粉煤灰能够有效吸附 Cu和 Cd，显著降低土壤有效态和离子交换

态 Cu和 Cd的含量，在重金属稳定化修复应用中具有较好的应用前景。 
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随着我国现代工农业的迅猛发展，我国农田土

壤环境面临重大挑战，尤以重金属镉(Cd)污染日益

凸显[1–2]。2014年国家环境保护部和国土资源部发布

的《全国土壤污染状况调查公报》显示，我国耕地质

量堪忧，Cd 成为主要污染物(点位超标率为 7.0%)其

含量呈从西北到东南、从东北到西南逐渐增加的趋

势。2016年 5月 31日发布的《土壤污染防治行动计

划》中“有序开展治理与修复”部分提出“到 2020

年，受污染耕地治理与修复面积达到 1 000万亩”。可

见，我国土壤重金属污染形势严峻，这不仅威胁 18

亿亩耕地红线，而且影响人体健康和社会稳定[1,3–4]。 

目前，针对重金属污染土壤的修复方法主要有客

土、土壤淋洗、植物修复、微生物修复和固定化方法

等，但是上述方法可能存在修复周期长、处理成本高、

破坏土壤结构、甚至造成二次污染等问题[5–6]。稳定

化是指通过向土壤中添加改良材料使重金属向低溶

解、被固定的、低毒形态转化，达到降低污染土壤重

金属生物有效性和环境风险的方法[7]。该方法具有修

复周期短、成本相对低廉等优点，是当前治理我国重

金属污染土壤较好的方法之一[8–10]。 

粉煤灰是燃煤工厂排放的，在高温下形成的高硅

铝质的玻璃态物质，据估算我国 2015 年的粉煤灰产

生量达到 5.8 亿 t[11]。作为典型的工业副产品，粉煤

灰除了用做采煤塌陷区的充填复垦材料外，还被用于

开发生产水泥、墙体材料、耐火材料以及污水处理的

吸附材料[11–13]。粉煤灰中含有大量铝、硅等活性位点，

具有较高的 pH和多孔结构，比表面积大，因而对重

金属具有较好的吸附性能[14]。如邹晓锦等[15]研究表

明，粉煤灰的应用可以显著降低土壤中 Cu、Cd、Pb

和 Zn的有效态含量，提高豌豆的生物量，并降低地

上部分对重金属的吸收。因此，对于重金属污染土

壤，尤其是一些无法直接建立植被的重度污染土壤，

可以考虑采用来源广泛、成本低廉的碱性粉煤灰来

降低重金属活性，然后建立植被，通过富集植物的

逐年吸收转移，达到“降活减存”(降低活性，减少存

量)的目的[16–17]。 

基于此，本文以江西省贵溪冶炼厂渣场周边重度

Cu和 Cd污染土壤为研究对象，考察不同用量的粉煤

灰对 Cu 和 Cd 有效态及化学形态分布的影响，并分

析了粉煤灰对 Cu 和 Cd 吸附量，研究结果可为我国
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重金属污染土壤的稳定化修复提供理论依据。 

1  材料与方法 

1.1  供试材料 

供试土壤：采自江西省贵溪冶炼厂渣场周边重金

属污染农田土壤表层(0 ~ 17 cm)，去除石块和杂物后 

经混匀、风干，过 10和 100目筛后测定其基本化学

性质，具体如表 1 所示。由于 Pb、Zn和 Cr的含量

分别为 163、146和 98.2 mg/kg，均低于《土壤环境

质量标准》(GB15618-1995)中 Pb、Zn 和 Cr 二级

(pH<6.5)标准值 250、200和 250 mg/kg，因此，本实

验主要考察 Cu和 Cd有效态及化学形态分布的变化。 

表 1  供试土壤基本化学性质 
Table 1  Basic physical and chemical properties of the tested soil 

pH 有机质 
(g/kg) 

碱解氮 
(mg/kg) 

速效磷 
(mg/kg) 

速效钾 
(mg/kg) 

CEC 
(cmol/kg)

全 Cd 
(mg/kg) 

全 Cu 
(mg/kg) 

全 Pb 
(mg/kg) 

全 Zn 
(mg/kg) 

全 Cr 
(mg/kg) 

4.61 24.1 103 50.2 43.7 9.24 15.9 1408 163 146 98.2 

 
供试粉煤灰：采自安徽省淮南市田家庵电厂上窑

粉煤灰场，风干备用。粉煤灰 pH 10.2，其主要化学

组成为：SiO2，459 g/kg；Al2O3，315 g/kg；Fe2O3，

89.2 g/kg；CaO，96.2 g/kg；MgO，5.1 g/kg；SO3，

27.4 g/kg。粉煤灰颗粒中<5、5 ~ 10、10 ~ 20、20 ~ 30、

30 ~ 45和 >48 µm比例分别为 20.4%、18.6%、22.7%、

11.4%、10.9% 和 16%。粉煤灰比表面积 0.5 m2/g，

其 Cu、Cd和 Pb含量分别为 49.4、0.13和 1.66 mg/kg。 

1.2  试验设计 

试验设置 5 个处理，每个处理 3 次重复，分别

为：土壤质量比 0.2%、0.5%、1% 和 2% 的粉煤灰，

另设一个空白(即不加改良剂)。具体过程为：准确称

取 400 g污染土壤于聚乙烯塑料烧杯中，分别添加 0、

8、20、40和 80 g粉煤灰，搅拌均匀后，按照土壤最

大田间持水量的 70% 加入蒸馏水于恒温培养箱内

(25℃)，采用称重法保持水分。分别在培养 7、15、

30 和 60 天采集土壤，风干，过筛后测定土壤 pH、

有效态 Cu、Cd 含量，并分析第 60 天时土壤重金属

化学形态的分布。 

1.3  粉煤灰对 Cu和 Cd的吸附 

准确称取(0.5±0.01) g 过 100目筛的粉煤灰于 50 ml

聚乙烯离心管内，分别往离心管中加入 30 ml 使用

Cu标准溶液配制的 10、20、40、80、120、150、200 mg/L

系列溶液，以及使用 Cd标准溶液配制的 10、20、40、

80、120、150、200 mg/L 系列溶液，试验设置 3 次

重复。所用 Cu和 Cd溶液均用 0.01 mol/L NaNO3溶

液作为支持电解质，并用 1 mol/L HNO3或 1 mol/L 

NaOH调节所有溶液的 pH至 5.5。接着，将离心管置

于(25±1) ℃，150 r/min下往复振荡 24 h；平衡后，

将离心管在 4 000 r/min下离心 10 min；然后，将上

清液通过 0.45 μm滤膜，并转移到塑料瓶中，加入 1

滴浓硝酸，4℃冰箱保存待测。上清液中 Cu和 Cd含

量的测定采用原子吸收分光光度法(火焰和石墨炉)

测定。 

1.4  分析方法 

土壤 pH(水土比 2.5︰1)用玻璃电极测定。土壤

碱解氮和速效磷分别按照鲁如坤[18]和 Olsen 等[19]方

法测定。土壤速效钾采用醋酸铵浸提，火焰光谱法测

定。土壤全 Cu、Cd、Pb、Zn和 Cr采用HF-HClO4-HNO3

消煮，原子吸收分光光度法(火焰和石墨炉)测定。土

壤有机质的测定采用重铬酸钾湿式氧化法测定[20]。

粉煤灰颗粒组成采用 RISE-2006 激光粒度分析仪

测定。 

土壤 Cu、 Cd有效态含量采用 0.01 mol/L CaCl2

以 1︰5 的土水比振荡提取2 h，3 000 r/min 离心10 min，

过滤后测定。土壤重金属化学形态分级程序建立在

Tessier 方法[21]的基础之上，具体实验操作参照 Cui

等[22]的方法。 

1.5  数据处理 

粉煤灰对 Cu和 Cd的吸附模型采用 Langmuir和

Freundlich进行描述，其中 Langmuir方程如下： 

Cs = CmKLCe/(1+KLCe)            (1) 
式中：Cs 为吸附平衡时粉煤灰对重金属的吸附量

(mg/g)；Cm为粉煤灰对重金属的最大吸附量(mg/g)，

KL 为与吸附结合能相关的常数，Ce 为吸附平衡时溶

液中重金属的浓度(mg/L)。 

Freundlich方程如下： 

Cs= KF
n
eC               (2) 

式中：Cs 为吸附平衡时粉煤灰对重金属的吸附量

(mg/g)；KF、n 为 Freundlich 吸附常数，Ce为吸附平

衡时溶液中重金属的浓度(mg/L)。 

试验数据采用Excel 2007整理和作图，采用SPSS 

20软件进行单因素方差分析(One-way ANOVA)。差异

显著性分析采用 Duncan新复极差方法，显著性水平

P<0.05。 
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2  结果与分析 

2.1  粉煤灰对 Cu和 Cd吸附的影响 

由图 1可知，随着 Cu溶液浓度增加，粉煤灰对

Cu和 Cd吸附量也逐渐增加。如随着 Cu添加浓度由

10 mg/L增加到 200 mg/L时，粉煤灰对 Cu的吸附

量由 0.60 mg/g 增加到 9.70 mg/g。与粉煤灰对 Cu

的吸附相似，随着 Cd 添加浓度由 10 mg/L 增加到

200 mg/L时，粉煤灰对 Cd的吸附量由 0.59 mg/g增

加到 8.76 mg/g。 

进一步采用 Langmuir 和 Freundlich 方程分别

对 Cu 和 Cd 的吸附等温线进行拟合，具体结果如

表 2 所示。由表 2 可知，所有拟合相关系数(R2)均

大于 0.90，表明 Langmuir 和 Freundlich 方程均可

以较好地描述供试粉煤灰对 Cu和 Cd的吸附行为。

通过 Langmuir方程表明，粉煤灰对 Cu的最大吸附

量为 9.90 mg/g，略高于粉煤灰对 Cd 的最大吸附量 

9.43 mg/g。Freundlich方程中粉煤灰对 Cu吸附的 KF

值为 3.61，显著高于粉煤灰对 Cd吸附的 KF值 1.53，

这表明粉煤灰对 Cu 的吸附结合能高于其对 Cd 的吸

附结合能。 

 

图 1  粉煤灰对 Cu 和 Cd 的吸附等温线  
Fig. 1  Sorption isotherms of Cu and Cd by fly ash 

表 2  Langmuir 和 Freundlich 吸附拟合参数 
Table 2  Parameters of Langmuir and Freundlich equations 

Langmuir 常数 Freundlich常数 重金属 

Xm KL R2 KF n R2 

Cu 9.90 0.83 0.99 3.61 0.32 0.91 

Cd 9.43 0.16 0.97 1.53 0.46 0.99 

 

2.2  粉煤灰对土壤 pH和有效态 Cu、Cd的影响 

如图 2A所示，与对照相比，随着粉煤灰用量的

增加，土壤 pH显著增加。培养 7天时，2% 添加用

量的粉煤灰处理土壤 pH较对照增加了 0.37个单位。

另外，随着培养时间的延长，各处理土壤 pH均表现

为逐渐增加的趋势，如培养 60 天时，1% 和 2% 用

量的粉煤灰处理土壤 pH 较培养 7 天时分别增加了

0.56和 0.54个单位。 

图 2B和图 2C为不同用量粉煤灰处理土壤 7、15、

30和 60天时有效态 Cu和Cd含量的变化。结果表明，

随着粉煤灰用量的增加，土壤有效态 Cu含量显著降

低，如培养 7天时，2% 添加用量的粉煤灰处理土壤

有效态 Cu含量为 11.3 mg/kg，较对照(27.1 mg/kg)减

少了 58.3%。随着培养时间的延长，各处理土壤有效

态 Cu 均表现为逐渐降低的趋势，如培养 60 天时，

2% 用量的粉煤灰处理土壤有效态 Cu 较对照降低了

62.8%，但较培养 7天时减少了 3.35 mg/kg(27.3%)。

与有效态 Cu 不同，粉煤灰的应用对土壤有效态 Cd

含量的影响较小，仅 30 天和 60 天时 1% 与 2% 粉

煤灰处理与对照相比显著降低了土壤有效态 Cd的含

量。同时，随着时间的推移，不同用量粉煤灰处理土

壤有效态 Cd含量均出现下降趋势，如培养 60天时，

2% 用量的粉煤灰处理土壤有效态 Cd 较对照降低了

23.1%，但较培养 7天时减少了 0.18 mg/kg(9.57%)。 

2.3  粉煤灰对土壤Cu和Cd化学形态分布的影响 

添加不同剂量粉煤灰处理 60天后土壤 Cu和 Cd

化学形态变化如表 3所示。由于粉煤灰本身的 Cu和

Cd 含量较低，随着粉煤灰用量的增加，土壤 Cu 和

Cd总量并未表现出显著性差异。对照处理中，Cu 主

要聚集于残渣态(499 mg/kg，35.6%)，且 5 种形态 

Cu的分布规律为：RES(残渣态) > OM(有机结合态) > 

EXC(离子交换态) > Fe-Mn(铁锰氧化物结合态) > 

CA(碳酸盐结合态)。随着粉煤灰用量的增加，离子交

换态 Cu 含量逐渐降低，铁锰氧化物结合态 Cu含量逐

渐增加。其中 1% 和 2% 用量的粉煤灰处理分别较对

照处理离子交换态 Cu降低了 84和 102 mg/kg，降幅

达 29.4% 和 35.7%；铁锰氧化物结合态 Cu 含量分

别增加了 20和 33 mg/kg，增幅达 11.9% 和 19.6%。

对于碳酸盐结合态、有机结合态和残渣态 Cu，各处

理间未有显著性差异。 

对于 Cd，对照处理中 5 种形态 Cd的分布规律

为：RES(残渣态) > EXC(离子交换态) > CA (碳酸盐

结合态) > Fe-Mn (铁锰氧化物结合态) > OM(有机结

合态)。与 Cu 的化学形态变化相似，粉煤灰的用量的 
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(柱图上方不同小写字母表示同一时间各处理间差异在 P<0.05水平显著) 

图 2  粉煤灰对土壤 pH、有效态 Cu 和 Cd 含量的影响  
Fig. 2  Soil pH, available Cu and Cd affected by coal fly ash 

表 3  粉煤灰对土壤 Cu 和 Cd 化学形态的影响 
Table 3  Effects of fly ash on fractions of soil Cu and Cd 

重金属 处理 全量 EXC CA Fe-Mn OM RES 

对照 1 402 ± 31 a 286 ± 12 a 143 ± 13 b 168 ± 17 d 305 ± 12 a 499 ± 24 a 

0.2%粉煤灰 1 412 ± 49 a 261 ± 6 ab 152 ± 9 ab 165 ± 8 d 323 ± 3 a 510 ± 22 a 

0.5%粉煤灰 1 420 ± 52 a 240 ± 16 bc 162 ± 5 ab 179 ± 13 c 312 ± 9 a 527 ± 30 a 

1%粉煤灰 1 416 ± 65 a 202 ± 11 cd 171 ± 8 ab 188 ± 14 b 317 ± 15 a 537 ± 17 a 

Cu 
(mg/kg) 

2%粉煤灰 1 423 ± 33 a 184 ± 15 d 179 ± 12 a 201 ± 15 a 314 ± 15 a 545 ± 11 a 

对照 15.9 ± 0.3 a 6.30 ± 0.30 a 1.46 ± 0.12 c 1.11 ± 0.29 b 0.65 ± 0.06 a 6.38 ± 0.80 b 

0.2%粉煤灰 16.0 ± 0.4 a 6.03 ± 0.12 ab 1.50 ± 0.08 bc 1.28 ± 0.13 b 0.69 ± 0.05 a 6.50 ± 0.53 ab 

0.5%粉煤灰 15.8 ± 0.7 a 5.58 ± 0.24 bc 1.63 ± 0.07 bc 1.42 ± 0.14 b 0.66 ± 0.06 a 6.51 ± 0.65 ab 

1%粉煤灰 16.1 ± 0.7 a 4.91 ± 0.23 c 1.93 ± 0.20 ab 1.93 ± 0.17 a 0.68 ± 0.05 a 6.65 ± 0.69 ab 

Cd 
(mg/kg) 

2%粉煤灰 16.1 ± 0.4 a 4.04 ± 0.20 d 2.30 ± 0.18 a 2.33 ± 0.15 a 0.71 ± 0.06 a 6.71 ± 0.75 a 

注：同列不同小写字母表示处理间差异在 P<0.05水平显著。EXC、CA、Fe-Mn、OM、RES分别表示离子交换态、碳酸盐结合态、

铁锰氧化物结合态、有机结合态和残渣态。 

 
增加显著降低了离子交换态 Cd 的含量，增加了铁锰

氧化物结合态 Cd 的含量。其中 1% 和 2% 用量的粉

煤灰处理分别较对照处理离子交换态 Cd 降低了 1.39

和 2.26 mg/kg，降幅达 22.1% 和 35.9%；铁锰氧化物

结合态 Cd 含量分别增加了 0.82和 1.22 mg/kg，增幅

达 73.9% 和 110%。另外，1% 和 2% 粉煤灰处理显

著增加了碳酸盐结合态 Cd含量，但是粉煤灰处理对

有机结合态和残渣态 Cd含量影响较小。 
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3  讨论 

本研究中粉煤灰对 Cu 和 Cd 的吸附均随着 Cu

和 Cd 浓度的增加而增加，且均可以用 Langmuir 和

Freundlich 方程进行拟合。Freundlich 方程常应用于

描述具有非均一表面固体的吸附行为[23]，其中 KF表

示吸附剂对污染物的吸附结合能的大小，由表 2 可

知，粉煤灰对 Cu 的吸附结合能高于其对 Cd 的吸附

结合能。但是，Freundlich方程无法预测粉煤灰对污

染物的最大吸附量。根据 Dai 等[24]可知，Langmuir

方程中的参数 Cm是粉煤灰对污染物的单层最大吸附

量，可以用来比较粉煤灰对污染物的潜在吸附量。表

2显示，粉煤灰对 Cu的最大吸附量高于对 Cd的最大

吸附量，表明粉煤灰对 Cu 的固定能力强于对 Cd 的

固定能力。供试粉煤灰对 Cu和 Cd的吸附量低于磷灰

石(77.9和 51.7 mg/g)[25]、海泡石(22.1和 11.5 mg/g)[26]

以及污泥基生物炭等对 Cu 和 Cd 的最大吸附量(41.3

和 37.2 mg/g)[27]，但是均高于蒙脱石(2.12和 2.13 mg/g)、

高岭石(0.20和 0.37 mg/g)和伊利石(0.02和 0.03 mg/g)

对 Cu和 Cd的吸附量[28]。 

粉煤灰能够对重金属具有较好的吸附能力，主要

是由于其零等电点通常在 3左右[29]，在 pH>3的条件

下显负电，因此，可以通过静电作用吸附金属阳离子。

同时，粉煤灰具有较大的比表面积，且具有碱性，可

以提高体系 pH，有助于重金属沉淀的形成[29]。如Abat

等[30]和 Wu 等[31]也发现粉煤灰 pH 的增加能够降低

H+对吸附位点的竞争，使得更多的重金属离子能与

吸附位点结合。另外，粉煤灰含有丰富的CaO和 SiO2，

Al2O3和 Fe2O3，有利于其对 Cu和 Cd的吸附[32–33]。 

粉煤灰处理后土壤 pH和有效态Cu和Cd相关性

分析表明，土壤 pH 与有效态 Cu(R2=0.713)和 Cd 

(R2=0.733)含量呈现极显著(P<0.01)负相关关系。这主

要是由于粉煤灰是一种碱性物质，其 pH通常在 10 ~ 

13[29]，含有一定量的 CaO和 SiO2等。因此，随着粉

煤灰用量的增加，有利于土壤 pH的提高，并增加对

重金属的固定作用。与此相同，崔红标等[34]研究发

现增加磷灰石和石灰的用量提高了土壤 pH，降低了

有效态 Cu 和 Cd 的含量。另外，随着时间的推移，

土壤 pH略有增加，有效态 Cu和 Cd进一步降低，表

明粉煤灰在一定时期内具有较好的稳定化效果，考虑

到实际的田间应用效果需要多年的验证，因此有必要

进一步开展基于粉煤灰的重金属污染土壤长期田间

验证研究。 

培养 60天后土壤 Cu和 Cd化学形态分布结果表

明，离子交换态 Cu 和 Cd 含量随着粉煤灰添加量的

增加而显著降低，同时增加了铁锰氧化物结合态 Cu

和 Cd的含量，使活性态 Cu和 Cd逐渐向潜在活性和

非活性态转化。这可能是由于粉煤灰提高了土壤 pH，

增加了黏土矿物、有机质和铁铝氧化物等可变带电胶

体的表面负电荷，进而增加对重金属离子吸附，降低

可溶性重金属离子的活性[35]；促进重金属离子形成

难溶性沉淀(如碳酸盐、磷酸盐和氢氧化物等)[36]。另

外，供试粉煤灰中含有一定数量的铁氧化物(Fe2O3，

8.92%)，因此导致铁锰氧化物结合态 Cu 和 Cd 含量

的增加。 

根据 Kabala和 Singh[37]，离子交换态和碳酸盐结

合态重金属含量之和占总量的比例(即“迁移指数”)

决定了重金属的活性。本研究中培养 60 天后对照土

壤 Cu和 Cd的迁移指数分别为 30.6% 和 48.8%；2%

粉煤灰处理土壤 Cu 和 Cd 的迁移指数分别降低到

25.5% 和 39.4%。且 Cd的迁移指数大于 Cu，这表明

Cd的迁移能力强于 Cu。相类似，Jano等[38]也发现土

壤中 Cd的迁移指数高于 Cu的迁移指数。Kabala和

Singh[37]指出，土壤中重金属的迁移指数低于 10% 是

土壤中重金属活性比较稳定的一个标志。但是，本实

验中，Cu和 Cd的迁移指数分别大于 20% 和 30%，

表明该区域污染土壤仍具有很大的潜在风险，有必要

采取新的强化措施，进一步加强对该污染土壤的风险

管控。如增加粉煤灰的用量、联合粉煤灰和其他钝化

剂联合修复等方法，降低污染土壤对周边农田、人群

和地下水污染的风险。综合来看，由于粉煤灰在我国

来源广泛，价格低廉，在用于重金属吸附材料和土壤

改良方面具有较好的应用前景。 

4  结论 

粉煤灰对 Cu和 Cd的吸附均可以用 Langmuir和

Freundlich方程进行拟合，其对 Cu和 Cd的最大吸附

量分别为 9.90 mg/g和 9.43 mg/g。随着粉煤灰用量的

增加，土壤 pH逐渐增加，土壤 Cu和 Cd的有效态含

量显著降低。随着粉煤灰投加量的增加，离子交换态

Cu 和 Cd 含量显著降低，铁锰氧化物结合态 Cu 和

Cd含量逐渐增加，降低了 Cu和 Cd活性，使活性态

Cu和 Cd逐渐向潜在活性和非活性态转化。由于粉煤

灰来源广泛、存量大、价格低廉，因此，在作为重金

属吸附材料和重金属污染土壤稳定化修复方面具有

较好的应用前景。 
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Immobilization of Cu and Cd in Contaminated Soil by Coal Fly Ash 
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Abstract: Adsorption isotherms of Cu and Cd by coal fly ash were studied through a batch equilibrium experiment and an 

incubation experiment. Soil pH, available and five chemical speciation of Cu and Cd were also investigated to study the 

immobilization of Cu and Cd by coal fly ash with application rates of 0.2%, 0.5%, 1% and 2%. The results showed that both the 

Langmuir and Freundlich equations can be used to describe the sorption of Cu and Cd by the coal fly ash, and maximum sorption 

amounts of Cu (9.90 mg/g) was higher than that of Cd (9.43 mg/g). Soil pH was significantly increased and available Cu and Cd 

were decreased with the increasing of application rates of coal fly ash. Meanwhile, the application of coal fly ash significantly 

decreased the concentrations of exchangeable Cu and Cd and increased the concentrations of Cu and Cd bound to Fe-Mn oxides, 

which decreased the mobility factors of Cu and Cd, and promoted to the transformation of Cu and Cd from active to inactive 

fractions. In the soils treated by 2% coal fly ash, soil pH increased 0.44 unit and the concentrations of exchangeable Cu and Cd 

decreased 35.7% and 35.9% than those in the control after 60 days incubation, respectively. This study indicated that coal fly ash 

can effectively adsorb Cu and Cd, and reduce available and exchangeable Cu and Cd, which can be applied to immobilize heavy 

metals in contaminated soils. 

Key words: Coal fly ash; Cu and Cd contaminated Soil; Immobilization; Chemical speciation; Adsorption 

 


