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摘  要：我国耕地酸化问题在除西北干旱区以外的全国范围内普遍发生，南方热带和亚热带地区及东北黑土区情况尤为突出，对农

业生产和生态环境造成严重危害。本文总结了土壤酸化过程中铝活化机制、土壤活性铝对植物和生态系统的危害以及酸性土壤改良

过程中活性铝的水解与转化等方面取得的主要进展，分析了相关研究存在的不足，提出了未来研究应重点关注的方向。强调应加强

土壤酸化过程中铝活化机制及酸性土壤改良过程中铝水解机制和铝水解产物特性的研究，为酸化耕地的治理及酸性土壤资源的高效

和可持续利用提供理论依据。 
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Abstract: The problem of farmland acidification in China is widespread throughout the country, except for the arid northwest 

region. The situation is particularly prominent in the tropical and subtropical regions of the south and the black soil area of the 

northeast, causing serious harm to agricultural production and the ecological environment. This article summarized the main 

progresses made in aluminum activation during soil acidification, the toxicity of soil active aluminum to plants and ecosystems, 

and the hydrolysis and transformation of active aluminum during amelioration of acidic soils. The shortcomings of related 

researches were analyzed and several aspects that should be focused on in future research were proposed. Emphasis should be 

placed on strengthening the research on the mechanisms of aluminum activation during soil acidification, the mechanisms of 

aluminum hydrolysis and the characteristics of aluminum hydrolysis products during the amelioration of acidic soils, which will 

provide theoretical basis for the management of acidified farmland and the sustainable utilization of acidic soil resources. 

Key words: Activation of solid phase aluminum; Aluminum toxicity to plants; Amelioration of acidic soils; Hydrolysis of active 

aluminum; Lime requirement; Soil acidification 

 

土壤酸化是指在外源和内源 H+ 共同作用下土

壤 pH 不断下降、交换性酸不断增加的过程。土壤酸

化是伴随土壤发生和发育的重要过程，在未受人为耕

作影响的森林和草原土壤中，酸化的质子源主要为生

物活动产生的碳酸和有机酸等弱酸，由此引起的土壤

酸化称为自然酸化[1]。土壤的自然酸化速度一般比较

缓慢，但人为活动使土壤酸化过程大大加速。20 世

纪中期至 21 世纪初，由于工业化的快速发展，大量

酸性气体排放进入大气，酸沉降导致北欧、北美和日

本等发达国家和地区的土壤和地表水体严重酸化，对

森林生态系统和水生生态系统造成严重危害[1]。这一

时期，酸沉降也加重我国华南和西南地区的土壤酸

化，导致森林退化、农业减产、生态环境恶化。近

20 年，随着工业节能减排措施取得显著成效，酸性
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气体的排放逐渐减少，酸沉降对土壤酸化的影响逐渐

减弱[1]。然而，自 20 世纪 80 年代以来，我国农业生

产中化学氮肥的用量不断增加，由于铵态和酰胺态化

学氮肥的过量施用，残留于土壤中的铵态氮发生硝化

反应并释放质子，加重了农田土壤的酸化；另一方面，

在秸秆不还田条件下，作物收获过程中将自身从土壤

中吸收的 Ca2+、Mg2+ 和 K+ 等盐基阳离子移出土壤，

也加速了土壤酸化[2]。目前，我国耕地酸化问题在除

西北干旱区以外的全国范围内普遍发生，分布区域

广、面积大，在南方水热资源丰富、农林业生产潜力

巨大的经济作物和粮食主产区尤为突出[3]，土壤酸化

对农业生产和生态环境造成严重危害。 

在酸化过程中，当土壤 pH 下降至 5.5 以下时，

随着土壤 pH 的不断下降，土壤固相铝的活化量不断

增加[4]，从土壤固相释放进入土壤溶液中的活性铝对

作物根系产生毒害，是酸性土壤上作物生长不良并减

产的主要原因。用石灰等碱性物质改良酸性土壤，表

观上是提高土壤 pH，但本质上是将土壤中的活性铝

转化为惰性形态铝，以消除活性铝对作物的毒害。 

虽然国内外对土壤酸度和酸化问题在宏观和微

观层面均开展了长期、大量和深入的研究，取得了许

多重要进展[1]，但仍有一些核心科学问题没有阐释清

楚，特别是土壤酸化过程中固相铝的活化机制有待阐

明，这导致土壤酸化调控的一些关键技术瓶颈难以突

破。因此，开展以土壤铝化学为核心的土壤酸化与调

控研究，阐明土壤酸化过程中固相铝的活化机制及酸

性土壤改良过程中活性铝的转化机制，不仅可以进一

步完善土壤酸化理论，还将为土壤酸化调控提供理论

依据和技术支撑。 

1  土壤酸化过程与缓冲物质的消耗 

土壤在有酸性物质或碱性物质加入时阻止其 pH

变化的能力称为土壤对酸碱的缓冲能力。缓冲能力的

大小可以定量地用 pH 缓冲容量来表示，它是指土壤

pH 提高或降低一个单位所需的碱或酸的量[5]。pH 缓

冲容量大的土壤不易发生酸化，而缓冲容量小的土壤

易发生酸化。反之，在对酸性土壤进行改良时，缓冲

容量大的土壤比缓冲容量小的土壤需要更多的石灰

等碱性物质中和土壤酸度。 

土壤对酸或碱具有缓冲能力的原因是土壤中含

有大量缓冲物质[6]。土壤中起缓冲作用的物质包括土

壤固相和土壤溶液两部分，但土壤溶液中缓冲物质的

数量通常很小，土壤所具有的比较强的酸碱缓冲能

力，主要由于土壤固相物质的参与[6]。从一个较宽的

土壤 pH 范围来分析，土壤酸化过程实际上是土壤酸

缓冲物质不断消耗的过程。在 pH 8.5 ~ 6.2 范围内，碳

酸盐(主要为 CaCO3)是土壤中主要的酸缓冲物质[6-7]。

它们以沉淀态存在于土壤固相部分，当有外源酸进入

土壤或土壤中有 H+ 产生时，碳酸盐通过酸溶解作用

消耗这些 H+，并释放 Ca2+ 和 CO2。因此，在中性和

碱性土壤中，碳酸盐对减缓土壤酸化起到了至关重要

的作用。然而，这一过程也消耗了土壤中的无机碳，

增加了土壤 CO2 的排放，不利于土壤固碳减排[8-9]。随

着外源酸不断进入土壤，碳酸盐的消耗量增加，土壤

pH 逐渐下降。当土壤 pH 降低至 6.2 以下时，土壤中

的碳酸盐基本耗尽，土壤进入硅酸盐矿物的酸缓冲区。 

在 pH 6.2 ~ 5.0 范围内，土壤中的层状硅酸盐矿

物是主要的酸缓冲物质。硅酸盐矿物的化学风化对酸

起缓冲作用，矿物分解过程中释放出碱金属或碱土金

属阳离子和硅酸，同时消耗质子[6]。在 pH 5.5 ~ 4.2

范围内，土壤通过其表面负电荷位上吸附的交换性盐

基阳离子与 H+ 发生阳离子交换反应对酸起缓冲作

用。通过阳离子交换反应，H+ 占据部分交换位，原

先吸附于土壤表面的交换性盐基阳离子被置换并进

入土壤溶液中。这一过程产生交换性 H+，但交换性

H+不稳定，大部分交换性 H+ 很快与土壤层状硅酸盐

矿物晶格中的铝反应，将其释放到土壤表面的阳离子

交换位上，产生交换性铝。土壤交换性 H+ 与交换性

铝之和称为土壤交换性酸，其中主要为交换性铝，交

换性 H+ 占比很小[4]。阳离子交换反应对土壤酸缓冲

作用的贡献主要取决于土壤阳离子交换量(CEC)的

大小，CEC 数值越大，土壤阳离子交换位的数量越

多，土壤对酸的缓冲能力越强。之前的研究结果表明，

酸性土壤的 pH 缓冲容量与土壤 CEC 之间呈显著的

直线相关关系，证明 CEC 对土壤酸缓冲性能的重要

影响[3]。土壤 CEC 随土壤黏粒含量和黏粒中 2∶1 型

层状硅酸盐矿物占比的增加而增加[10]，土壤 pH 缓冲

容量相应增加，土壤的酸缓冲性能也相应增强。土壤

矿物的化学风化是一个相对较慢的反应过程，而阳离

子交换反应的速度很快，可以快速缓解外源酸对土壤

酸化的加速作用。 

当土壤进一步酸化至 pH 低于 4.2 时，土壤表面

的交换性盐基阳离子基本耗尽，土壤阳离子交换位几

乎完全被交换性铝和交换性 H+占据，呈氢铝饱和状

态。在此 pH 范围内，土壤主要通过矿物层间羟基铝

及铝氧化物的溶解、铝氧化物和铁氧化物表面羟基的

质子化来缓冲外源酸[6-7]。铁铝氧化物的电荷零点比

较高，一般在 8.0 以上[11]。因此，土壤铁铝氧化物表 
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面羟基的质子化可以在较宽 pH 范围内(pH 低于电荷

零点)发生，但在较高 pH 条件下，由于其他缓冲物质

对土壤酸缓冲作用的贡献比较大，铁铝氧化物表面羟

基质子化对土壤酸缓冲作用的贡献相对较小。然而，

当 pH 低于 4.2 时，由于土壤其他缓冲物质基本耗尽，

铁铝氧化物表面羟基质子化对土壤酸化的缓冲作用

更为突出[12-13]。与离子交换反应不同，羟基质子化反

应涉及配位键的形成，这一过程中，羟基中的氧原子

提供孤对电子，溶液中的 H+ 提供空轨道，两者结合

形成稳定的配位化学键。 

根据上述对土壤无机缓冲物质及其酸缓冲反应

的分析，可以将控制土壤酸化的化学过程概括为：土

壤碳酸盐的溶解、土壤层状硅酸盐矿物的风化、土壤

阳离子交换反应、土壤铝氧化物的溶解及土壤铁铝氧

化物表面羟基的质子化，这些土壤化学反应也是建立

土壤酸化预测模型的基础。除无机物质外，土壤有机

质也对土壤酸化有缓冲作用。有机质主要通过其表面

羧基、酚羟基离解产生的有机阴离子与土壤溶液中

H+ 的缔合反应对外源酸起缓冲作用[14]，有机质中的

氨基也具有相似的功能。土壤有机质可以在较宽的

pH 范围内发挥酸缓冲作用。 

2  土壤酸化过程中铝的活化机制 

2.1  土壤酸化与交换性铝的产生 

土壤酸度与酸化是土壤学的传统研究课题，早在

20 世纪初人们就发现土壤酸度会对土壤养分和作物

产量产生不利影响，并开始施用石灰调节土壤 pH。

但关于土壤酸度本质的认识却经历了一个曲折的发

展过程[15]。土壤酸化后，土壤中的酸主要以潜性酸(主

要为交换性酸)存在于土壤固相部分，土壤溶液中的

活性酸在总酸度中的占比很小。在 20 世纪 50 年代之

前的相当长时期内，学术界普遍认为土壤交换性酸以

交换性氢的形式存在；苏联学者 Чepнов(契尔诺夫)

根据其系统研究，证明 H+ 质黏土将很快转化成 Al3+ 

质黏土，并于 1947 年出版了俄文专著《土壤酸度的

本质》(于天仁先生将其译为中文版)[16]，阐明了交换

性 Al3+ 在土壤酸度中的作用。之后许多土壤学家开

展了广泛的验证研究，到 20 世纪 50 年代末，土壤酸

度的交换性铝学说被广泛接受。由于土壤酸度本质研

究取得突出进展，20 世纪 50—60 年代，土壤酸度问

题成为土壤化学研究中最活跃的一个领域[13]。我国自

20 世纪 50 年代就开展了土壤酸度与酸化研究，并较早

证实了实际土壤中也存在 H+/Al3+ 转化的现象[17]。经过

国内外多年的研究，现已明确土壤酸度的本质，基本

阐明了土壤酸化的微观机制(图 1)[18]。 

 

图 1  土壤酸化与铝活化示意图[18] 
Fig. 1  Schematic diagram of soil acidification and aluminum 

activation 

 
当土壤 pH 降至 5.5 以下时，H+ 与阳离子的交换

反应产生大量交换性 H+，并进一步发生 H+/Al3+ 转化

产生交换性铝。然而，在这一系列酸化反应中，H+/Al3+ 

转化的微观机制到目前为止还没有阐释清楚。目前仅

知道土壤矿物表面的大部分交换性 H+ 会很快转化为

交换性铝，但交换性 H+ 是如何与矿物结构中的铝反

应并导致 Al3+ 释放到矿物表面阳离子交换位上的？

由于 H+ 的反应活性很高，过去缺少合适的研究方法，

对这些问题的研究基本处于空白状态，有待深入探讨。

当土壤 pH 高于 5.5 时，土壤酸度对农业生产和生态环

境的不利影响很小；当土壤 pH 降至 5.5 以下时，铝的

活化量随 pH 下降显著增加[19]，对农业生产和生态环

境的危害不断加重。因此，阐明土壤酸化过程中铝的

活化机制，可为土壤酸化的精准调控提供理论依据，

对红壤等酸性土壤资源的高效和可持续利用具有重要

意义。 

2.2  层状硅酸盐矿物表面羟基质子化在土壤铝活

化中的作用 

土壤酸化过程中，活性铝主要来源于层状硅酸盐

矿物表面的 H+/Al3+ 转化及铝氧化物和氢氧化物的溶

解。虽然早在 20 世纪 50 年代，经过国内外土壤学家

的研究已经明确层状硅酸盐矿物和土壤酸化过程中

H+/Al3+ 转化及交换性 Al3+ 产生这一现象[4]，但 H+/ 

Al3+ 转化过程的详细机制至今还不清楚。当土壤 pH

低于 5.5 时，进入土壤溶液中的 H+ 首先与土壤矿物

表面的交换性盐基阳离子发生离子交换反应，产生交

换性 H+。根据双电层理论，交换性 H+ 位于土壤表面

双电层的扩散层中，不与双电层的紧密层直接接触，

它与土壤矿物表面之间至少隔有一层水分子(图 2)。

因此，交换性 H+ 是如何与矿物晶格内部的铝反应并

将其释放到土壤表面的阳离子交换位上？Li 等[20]提

出，在层状硅酸盐矿物表面 H+/Al3+ 转化过程中，矿
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物结构中的 Al-OH 四面体和 Al-OH 八面体中 -OH

的质子化是 H+/Al3+ 转化的重要步骤，矿物酸化过程

中其表面或边面羟基质子化在矿物结构中铝的活化

过程中发挥重要作用。 

 

图 2  层状硅酸盐矿物表面羟基质子化与铝活化机制示意图 
Fig. 2  Schematic diagram of hydroxyl protonation on surface of phyllosilicates and aluminum activation of the minerals 

 
为了验证矿物表面羟基在铝活化中的作用，本课

题组选择蒙脱石进行高温煅烧，煅烧过程中蒙脱石发

生脱羟基反应[21]。傅里叶变换红外光谱(FTIR)的结果

表明，蒙脱石煅烧后，FTIR 上羟基吸收峰的强度减

弱，当煅烧温度升高至 670 ℃时，FTIR 上羟基吸收

峰完全消失，说明蒙脱石表面羟基可完全脱除。分别

对蒙脱石和煅烧后的蒙脱石进行模拟酸化，随着外源

酸加入量的增加，蒙脱石悬液体系的 pH 下降，蒙脱

石表面产生的交换性铝的数量增加；当酸化至相同

pH 时，经过高温煅烧的蒙脱石悬液体系交换性铝的

数量显著低于未煅烧的蒙脱石体系，如 pH 4.5 时，前者

交换性铝仅为 1.63 mmol/kg，后者为 7.67 mmol/kg[21]。

这说明蒙脱石表面羟基脱除后，酸化过程中矿物铝的

活化受到显著抑制，也证明了矿物表面羟基在铝活化

过程中发挥着重要作用。 

进一步选择高岭石、蒙脱石和伊利石，利用三乙

氧基硅烷水解产生的活性 Si-OH 基团与黏土矿物的

表面和边面羟基基团发生缩合反应，以消耗矿物表面

羟基；利用富里酸、铁氧化物、铁氧化物与富里酸复

合物对矿物表面进行物理覆盖，以减少矿物表面羟基

的暴露；然后对处理过的矿物进行模拟酸化和铝活化

试验，进一步验证层状硅酸盐矿物表面羟基对酸化过

程中铝活化的影响[20]。结果表明，4 种处理方式均可

通过降低矿物表面羟基数量，抑制 H+ 与矿物表面羟

基的质子化反应，从而对 3 种层状硅酸盐矿物酸化过

程中铝的活化产生明显抑制作用。这些结果进一步说

明矿物表面羟基对矿物酸化过程中铝活化有重要作

用，表面羟基质子化是矿物表面交换性 H+ 向交换性

Al3+ 转化的重要步骤[20]。由于 H+ 非常活泼，位于双

电层扩散层中的 H+ 经扩散进入双电层的紧密层中，

与土壤矿物表面羟基发生质子化反应，这一过程加速

了固相铝的活化。 

层状硅酸盐矿物表面羟基的质子化与铝活化的机

制概括见图 2。羟基质子化如何削弱矿物晶层中 Al-O

键并导致 Al-O 键断裂，释放出活性铝？这一系列过程

的详细机制目前还不清楚，有待今后进一步研究。 

2.3  层状硅酸盐矿物中铝的配位结构对土壤铝活

化的影响 

土壤层状硅酸盐矿物主要由 Si-O 四面体和 Al-O

八面体两种基本结构单元按不同方式排列构成。矿物

形成过程中 Al3+ 对 Si-O 四面体中 Si4+ 的同晶置换产

生 Al-O 四面体。因此，层状硅酸盐矿物中铝存在两

种配位结构：Al-O 八面体和 Al-O 四面体。在 Al-O

八面体中，6 个 O2– 或 OH– 分两层交错排列，6 个氧

原子构成八面体空隙的中心孔径为 0.58 Å[22]，与 Al3+ 

的离子半径 0.57 Å 相似，形成稳定的 Al-O 八面体结

构。相似地，在 Si-O 四面体中，4 个氧紧密堆积成

四面体时所形成空隙的中心孔径为 0.32 Å[22]，与 Si4+ 
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的离子半径 0.39 Å 相近，因此 Si-O 四面体也是一种

相对稳定的结构。当 Al3+ 取代 Si-O 四面体中的 Si4+ 

形成 Al-O 四面体时，由于 Al3+ 的离子半径远大于氧

四面体空隙的中心孔径，导致 Al-O 四面体结构稳定

性下降。因此，从理论上推测，发生酸化时，层状硅

酸盐矿物中 Al-O 四面体中的铝比 Al-O 八面体中的

铝更容易活化。 

为了验证上述假设，本课题组选择高岭石、金云

母、伊利石和蛭石–水云母混合矿物，研究了酸化过

程中矿物晶格中铝的活化与其配位结构的关系，并采

用 27Al 固态核磁共振波谱技术检测这些矿物中的 Al- 

O 四面体和 Al-O 八面体[23]。结果表明，高岭石中仅

检测出 Al-O 八面体，金云母和伊利石中仅检测出 Al- 

O 四面体，蛭石–水云母混合矿物中同时检测出 Al-O

四面体和 Al-O 八面体。由于矿物中铝活化对 pH 的

变化非常敏感，因此采用恒 pH 自动电位滴定装置精

确控制模拟酸化过程中矿物悬液体系的 pH，测定酸

化后矿物悬液体系的可溶性铝和交换性铝，将两者

数量之和定义为铝的活化量。研究结果表明，在

pH 5.5 ~ 4.3 范围内，4 种矿物体系可溶性铝、交换

性铝和铝的活化量均随体系 pH 的下降而增加；比较

4 种矿物体系的结果，在相同 pH 下 3 种含 Al-O 四面

体的矿物体系铝的活化量均高于仅含 Al-O 八面体的

高岭石体系，说明层状硅酸盐矿物中 Al-O 四面体中

的铝比 Al-O 八面体中的铝更容易活化[23]。矿物的

CEC 也是影响铝活化的因素之一，一般 CEC 越大，

交换性铝含量越高，铝的活化量也越大[24]。高岭石的

CEC(7.79 cmol/kg)大于金云母的 CEC(3.54 cmol/kg)，

因此，相同 pH 时高岭石表面交换性铝含量高于金云

母。但金云母体系可溶性铝远大于高岭石体系，金云

母中铝的活化总量高于高岭石体系，如 pH 4.5 时，

前者为 6.30 mmol/kg，后者为 3.52 mmol/kg，进一步

说明 Al-O 四面体中的铝更易活化[23]。 

选择热带地区由玄武岩发育、成土年龄不同的两

种土壤进行模拟酸化和铝活化的比较研究，一种土壤

成土年龄为 1 万年，另一种为成土年龄 133 万年的砖

红壤[23]。27Al 核磁共振检测结果表明，成土年龄 1

万年的土壤同时含 Al-O 四面体和 Al-O 八面体，而

成土年龄 133 万年的砖红壤仅含 Al-O 八面体。模拟

酸化和铝活化的结果表明，当两种土壤酸化至相同

pH 时，成土 1 万年土壤的铝活化量显著高于成土 133

万年的砖红壤，说明土壤矿物 Al-O 四面体中的铝也

比 Al-O 八面体中的铝更容易活化[23]。课题组进一步

选择湖南祁阳红壤、江苏句容黄棕壤、山东威海棕壤

和黑龙江嫩江黑土 4 种地带性土壤，提取土壤黏粒并

去除有机质，比较铝活化的差异[25]。27Al 核磁共振检

测结果表明，土壤黏粒中 Al-O 四面体的相对含量随

采样点纬度的升高而增加，Al-O 八面体含量呈相反

的变化趋势，即红壤中 Al-O 八面体的相对含量最高，

Al-O 四面体的含量最低；而黑土中 Al-O 四面体含量

最高，Al-O 八面体含量最低，与土壤风化和发育程

度的大小一致。当把 4 种土壤胶体的悬液酸化至相同

pH 时，土壤铝活化量的大小顺序与土壤 Al-O 四面体

相对含量的大小顺序一致，进一步证明土壤 Al-O 四

面体中的铝比 Al-O 八面体中的铝更容易活化[25]。 

不同土壤黏土矿物组成存在差异，土壤矿物中

Al-O 四面体与 Al-O 八面体的相对含量不同，土壤酸

化过程中铝的活化也存在差异。如何针对土壤铝活化

特点，研发适合不同类型土壤的酸化阻控技术，还有

待今后的进一步研究。 

3  铝毒害是土壤酸化危害的核心问题 

土壤酸化对农业生产和生态环境造成危害，这些

危害表观上是由于土壤 pH降低和 H+ 浓度升高所致，

但主要原因是酸化过程中释放的活性铝对植物和微

生物的毒害。 

3.1  铝对植物的毒害 

除茶树等少数喜酸植物外，铝对大多数植物是有

毒和有害元素。土壤酸化导致土壤固相铝活化，释放

到土壤溶液中的可溶性铝对植物根系产生毒害，并抑

制根系生长，从而阻碍根系对水分和养分的吸收。土

壤溶液中的毒性铝主要通过抑制作物根尖细胞的伸

长和分裂影响根系生长，铝胁迫下根系表现为短而

粗、分枝减少、根尖膨大[19]。溶液中 Al3+ 化学活性

高，可以与 OH–、F–、PO4
3–、SO4

2– 和小分子有机配

体形成可溶性络合物。因此，土壤溶液中可溶性铝存

在多种化学形态，除游离态 Al3+ 外，主要以有机和

无机络合物形态存在[19]。不同形态铝的植物毒性存

在很大差异，一般认为 Al3+、Al(OH)2+ 和 Al(OH)2
+ 的

植物毒性大，而 Al3+ 与 F–、PO4
3–、SO4

2– 和小分子有

机配体形成的络合物毒性很小，甚至无毒[19]。 

国内外已对植物铝毒害机制开展了广泛研究，这

些研究多偏重植物生理和分子生物学方面。主要研究

了植物对铝的吸收、转运及铝在植物体内的分布，探

讨了铝对细胞壁、细胞质膜及细胞分裂的不利影响，

分析了铝对植物养分吸收和代谢的影响及对植物组

织代谢和激素平衡的影响等[19]，为缓解酸性土壤植

物铝毒害措施的拟定提供了理论依据。然而，关于铝



第 6 期 徐仁扣等：基于铝化学行为的土壤酸化与调控研究 1257 

 

http://soils.issas.ac.cn 

对植物的毒害，至今仍有一些基础性的问题没有阐释

清楚。Al3+ 要对根系产生毒害，首先要与根系表面

结合，这已被相关研究所证实。比如，植物根系的根

尖部位吸附 Al3+ 的数量大于其他部位[26]，因此根尖

是根系受铝毒害最严重的部位[19]。植物根系表面一

般带负电荷，且含有丰富的有机官能团，因此，吸附

于植物根系表面的 Al3+ 通常以交换态、固相有机络

合态和沉淀态等化学形态存在[26]。这些不同形态铝

在植物铝毒害发生过程中分别扮演何种角色以及相

关的作用机制研究还很缺乏。未来需要将植物铝毒害

发生的化学过程与植物生理过程相结合，阐明植物铝

毒害发生的详细机制。 

相同浓度的 Al3+ 对不同植物及同种植物不同基

因型的毒害程度存在差异，主要是由于它们对铝毒的

耐受能力不同。关于植物耐铝毒害的机制，国内外也

已开展大量研究，主要存在两种机制：内部忍耐机制

和外部排斥机制[19]。山茶科、野牡丹科、茜草科的

植物能从酸性土壤中吸收大量铝，将其累积于植物体

内，但却不表现出铝毒害的症状，主要原因是这些植

物在吸收和累积铝的同时，植物体内产生大量小分子

有机酸和酚酸等有机配体，与 Al3+ 形成稳定络合物，

减少了毒性形态 Al3+ 与植物细胞结合的机会，从而

减缓甚至消除了铝的毒害[19]。植物耐受铝毒的这一

机制被称为内部忍耐机制。大多数植物，特别是大宗

农作物，主要通过外部排斥机制缓解铝毒，减少植物

对铝的吸收。植物通过其根系向根际土壤中释放小分

子有机酸等有机配体，这些有机配体与根系附近土壤

中毒性铝形成稳定的络合物，从而降低土壤中毒性铝

的含量，减缓铝对根系的毒害及根系对铝的吸收[19]。

此外，植物遭受铝胁迫时还可以通过改变根系的表面

性质，减缓铝毒的伤害。同一种植物，当生长在酸性

土壤中，其根系表面官能团的数量及根系表面负电荷

的数量均低于生长在中性和碱性土壤中的植物，因此

根系对酸性土壤中有毒形态铝的吸附量减少，铝毒减

轻[27]。这也是植物主动适应酸性土壤的机制。筛选

并种植耐酸作物品种是酸化耕地高效利用的重要途

径，虽然国内外已开展一些耐酸作物品种筛选和耐酸

机制研究，但目前耐酸作物一般产量不高，难以大面

积推广应用，筛选或培育既耐酸又具有高产和优质特

点的作物新品种是未来重要的研究方向。 

3.2  铝对微生物的危害及其与生态系统稳定性的

关系 

土壤微生物是驱动土壤生命系统运转的核心，协

同参与土壤的生态功能、环境功能和免疫功能，对维

持土壤健康至关重要[28]。在酸性土壤中，铝毒是限

制农作物生产的关键问题之一，同时也对微生物产生

显著的毒害作用。铝主要通过作用于微生物细胞的细

胞壁、细胞膜、细胞核及细胞器等结构，干扰其物质

与能量代谢，抑制微生物的生长与发育。土壤酸化显

著降低微生物活性、多样性和丰富度[29-30]。在此过程

中，铝的毒害作用可通过影响微生物介导的养分循

环，进而破坏土壤生态系统的稳定性。 

土壤酸化的核心危害在于铝毒。当土壤 pH 降至

5.5 以下时，土壤中活性 Al³+ 含量显著增加。过量的

Al³+ 可导致微生物细胞壁松弛、细胞膜破裂、胞内

物质泄漏，从而降低微生物活性甚至引发死亡[31]。

例如，经 0.2 mol/L 氯化铝溶液处理的胡萝卜软腐欧

文氏菌表现出明显的细胞结构变化。该溶液营造的强

酸性环境会对细菌造成不利影响，包括细胞表面蛋白

变性和膜通透性改变[32]，最终导致细胞壁失稳破裂。

此外，Al³+ 能干扰细胞内 Mg²+、Ca²+ 和 Fe²+ 等二

价金属离子的代谢，破坏其稳态平衡，影响细胞正常

生长[33]。同时，Al³+ 作为一种助氧剂，可显著增加

细胞内活性氧自由基(ROS)水平。ROS 对膜脂、蛋白

质、DNA 等生物大分子具有高度反应活性和损伤能

力[34]。由于 ROS 是有氧呼吸产能过程中的天然副产

物，所有需氧生物均面临其潜在损害风险[33]。 

室内土壤培养试验表明，铝的添加抑制了土壤呼

吸、硝化作用及微生物对凋落物中 NH4
+ 的吸收[35]。

罗虹等[36]通过大豆盆栽试验研究了不同铝浓度对氨

化细菌、硝化细菌、反硝化细菌及自生固氮菌等氮循

环微生物的影响。结果表明，当铝添加量小于 1.1 g/kg

时，随铝含量增加，氨化、硝化、反硝化细菌数量均

有所上升；当铝添加量超过 1.3 g/kg 时，铝开始抑

制这些菌群生长，且抑制程度不同；当铝添加量达

1.7 g/kg 时，对氨化细菌的抑制率达 48%，而硝化细

菌和反硝化细菌已无法存活，抑制率分别高达 96% 

和 95%。自生固氮菌数量则随铝添加量增加持续下

降，铝添加量为 1.7 g/kg 时仅剩 10% 存活[36]。一项

全球范围的 Meta 分析表明，土壤 pH 平均下降 0.24

个单位导致活性 Al³+ 含量增加 87.1%，因铝毒害作

用，土壤微生物呼吸、微生物生物量碳和微生物生物

量氮分别降低了 14.7%、9.6% 和 12.1%[30]。综上，

铝毒害通过抑制微生物活性，显著干扰了土壤碳、氮

循环过程。 

土壤酶是土壤生物代谢的关键驱动力，通过矿化

有机质释放养分供植物和微生物吸收利用，在土壤物

质循环与能量转换中扮演重要角色[37-39]。Kunito 等[40]
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通过测定多种日本森林土壤的酸度、不同形态铝含量

以及与碳、氮、磷循环相关的土壤酶活性，探究了铝

毒对酶活性的影响。相关分析表明，可溶性铝和交换

性铝显著抑制了葡萄糖苷酶、多酚氧化酶和酸性磷酸

酶等参与碳、氮、磷循环的关键土壤酶活性[40]。这

表明铝毒及其伴随的酸度损害了土壤微生物功能，降

低了微生物数量、养分有效性和养分循环效率，最终

对生态系统健康构成威胁。目前，土壤酸化和酸度对

微生物危害的研究大多考虑 pH 的影响，较少关注铝

毒的影响。未来应将化学过程与生理和生化过程相结

合，阐明酸性土壤铝毒对微生物多样性、活性和生态

功能的影响机制，为缓解铝对微生物的毒害，提高土

壤生态系统稳定性提供依据。 

4  土壤酸度改良过程中铝的形态转化 

4.1  铝的水解反应 

当施用碱性物质对酸性土壤进行改良时，土壤中

的活性铝发生水解反应形成羟基铝聚合物，并最终形

成氢氧化铝和铝氧化物沉淀。自然环境中铝的水解经

历一系列复杂的过程。20 世纪中后期，人们对 Al3+ 在

溶液体系中的水解反应进行了广泛的研究，这些研究

重点关注土壤和天然水体中有机和无机配体对铝的

水解过程和水解产物的矿物学性质和表面性质的影

响。研究发现，当有小分子有机酸、中等分子量的有

机物(如单宁酸)和大分子有机物(腐殖酸)共存时，铝的

水解产物主要为无序态或短程有序的氢氧化物或氧化

物，难以形成结晶态的三水铝石或假三水铝石[41-44]。随

着体系中有机配体/铝摩尔比的增加，铝水解产物的

结晶程度减弱，直至形成无定形氢氧化物或氧化物。

研究还发现，当有机配体存在时，铝水解产物的表面

反应活性更高，对阴、阳离子的吸附能力更强[45]。

进入 21 世纪以来，借助基于同步辐射的 X-射线吸收

光谱等现代分析技术，在分子和原子水平阐明了有机

和无机配体干扰铝水解产物结晶过程的机制。研究发

现，在没有有机和无机配体的体系中，铝水解形成以

6 配位的 Al-O 八面体为基本结构单元的结晶型产物；

当小分子有机酸和单宁酸共存时，这些有机配体可以

进入铝水解产物的结构中，改变铝的配位结构，形成

同时含 6 配位铝与 4 配位铝的混合水解产物，在某些

条件下可以形成以 4 配位铝为主的水解产物[46-47]。研

究发现，当有 CO3
2–存在时，铝的水解产物也为 6 配

位铝与 4 配位铝的混合物，与有机酸共存时的情形相

似[48]。这些研究为认识酸性土壤改良中铝的水解过

程与机制提供了重要参考，但酸性土壤体系中铝的水

解与溶液体系中具有不同特点。一方面，土壤溶液中

Al3+ 水解产生的羟基铝阳离子与土壤固相的层状硅

酸盐矿物发生强烈相互作用，这些羟基阳离子吸附到

黏土矿物表面，这一过程促进了土壤溶液中 Al3+ 的

进一步水解[49]，并有可能影响铝水解产物的特性；

另一方面，土壤溶液中的小分子有机配体和土壤固相

的有机质可与溶液中 Al3+ 形成稳定络合物，抑制铝

的水解过程，并影响铝水解产物的特性。由于土壤的

复杂性，实际土壤体系中铝水解过程和水解产物特性

的研究还相当缺乏。未来应从热力学和动力学两个方

面，结合基于同步辐射的 X-射线吸收光谱等现代分

析技术，深入研究酸性土壤改良过程中铝的水解机

制、铝水解产物的特性及其与土壤黏土矿物的相互作

用，为酸性土壤精准降酸技术的研发提供理论依据。 

4.2  基于交换性铝含量的酸性土壤石灰需要量的

测算方法 

对酸性土壤进行改良，准确估算石灰等碱性物质

的需要量是实现精准降酸的前提。早期一般采用田间

试验或盆栽试验等经验性方法，如布置田间小区试

验，施用不同量的石灰，形成改良梯度，比较不同石

灰用量的改良效果，确定大面积酸性土壤改良时的石

灰用量[50]。虽然这一方法的结果比较可靠，但费时

费力。后来常采用 CaCl2 交换–Ca(OH)2 中和滴定的方

法，配制土壤–CaCl2 悬液，用 Ca(OH)2 中和土壤固相

释放到溶液中的H+ 和Al3+，根据滴定过程中Ca(OH)2

的消耗量确定石灰需要量[51]。这一方法比较简便，

但结果往往偏低，因为铝的水解反应是一个较慢的过

程，快速的酸碱滴定未能使溶液中的铝达到水解反应

平衡。近年来，根据影响酸性土壤石灰需要量的土壤

性质参数建立石灰需要量的估算模型，土壤性质参数

主要有土壤 pH、交换性酸或交换性铝、CEC、有机

质含量、黏粒含量等，采用多元回归方法，根据不同

性质参数的影响程度，建立估算方程，计算石灰需要

量[52]。这一方法也比较耗时费力，需要采集酸性土壤

样品，带回实验室逐一进行土壤性质的分析和测定。 

施用石灰等碱性物质改良土壤酸度，表观上是提

升酸性土壤的 pH，本质上是消除土壤活性铝(交换性

铝和可溶性铝)对植物和微生物的毒害。根据这一原

理，如能建立土壤活性铝的快速测定方法，则可建立

基于土壤活性铝的石灰需要量的快速估算方法。近

期，作者等建立了酸性土壤活性铝的快速提取方法，

将提取的活性铝溶液与铬天青 S 显色剂反应，然后用

便携式色差仪测定显色液的色差值，建立色差值与铝

含量的线性关系，可以在田间条件下测定酸性土壤的
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活性铝含量。根据活性铝的含量，可以在田间条件下

快速估算酸性土壤改良所需的石灰等碱性物质的数

量[53]，为酸性土壤的改良提供快速、及时的指导。

未来应进一步加强酸性土壤活性铝测定方法的研究，

采用光谱学和传感器技术，建立土壤活性铝的原位测

定方法，为石灰需要量的估算提供更为快捷的依据。 

5  以靶向控铝为核心的土壤酸化阻控研究 

土壤酸化经历由中性至弱酸性、酸性再到强酸性

的过程。土壤酸化进入酸性和强酸性阶段，土壤中的

酸主要以交换性酸(主要为交换性铝)存在于土壤固

相部分，其数量远高于土壤溶液中的酸(活性酸)。因

此，土壤一旦发生严重酸化，调节土壤酸度所需碱性

物质的数量多，酸碱反应时间长，改良的难度很大、

治理成本高。如果能在弱酸性阶段采取有效预防措施

减缓土壤酸化的速度，可起到事半功倍的治理效果。

但土壤酸化具有隐蔽性和区域差异性，特别是在弱酸

性阶段，其对农业生产的负面影响还未显现，很容易

被忽视，从而在人为活动影响下加速酸化，发展为酸

性和强酸性土壤。目前对土壤酸化预防和预警研究重

视不够，已开展的相关研究很少，可供选择的前端预

防技术和措施也非常有限，未来应加强以靶向控铝为

核心的土壤酸化阻控研究。 

土壤酸化阻控可以从源头控酸和过程阻酸两方

面进行，其核心是抑制土壤固相铝的活化。化学氮肥

的过量施用是我国农田土壤加速酸化的主要驱动因

素，采用缓释肥和有机肥部分替代化肥等措施，可以

减少化学氮肥的用量，提高氮肥的利用率，同时有效

减少质子的产生，缓解农田土壤酸化和铝活化[50, 54]。

长期施用有机肥和秸秆还田可以提升土壤的酸缓冲

性能，从而提高土壤的抗酸化能力[14]。施用有机肥

和秸秆还田提高了土壤有机质含量，土壤有机质表面

有机阴离子的质子化是其提升土壤酸缓冲性能的主

要机制[14, 55]；另一方面，有机质与土壤黏土矿物形

成复合体并覆盖在矿物表面，通过物理保护作用阻碍

土壤溶液中 H+与矿物表面的质子化反应，可有效减

缓土壤固相铝的活化[24-25]。 

土壤酸化具有反复性，施用石灰等碱性物质将

强酸性土壤调节至弱酸性状态，经历耕种、施肥等

农业活动后，土壤会再次发生酸化。因此，对酸性

和强酸性土壤，将精准降酸技术与长效抑酸技术有

效结合[56]，可以将酸性土壤的 pH 长期维持在适宜

农作物生长的合适范围，保障酸性土壤资源的高效

和可持续利用。 

6  结语 

土壤酸化过程中铝的活化以及酸性土壤改良过

程中活性铝的水解和转化是土壤酸化与调控的核心

过程，加强对土壤固相铝活化机制和土壤活性铝水解

与转化过程的研究，不仅可以丰富和完善土壤酸化理

论，还将为酸性土壤改良和缓解土壤活性铝对植物和

土壤生态系统的危害提供理论依据。 
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