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磷灰石和石灰稳定化修复对污染土壤铜和镉垂直迁移的影响
① 
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(1安徽理工大学地球与环境学院，安徽淮南  232001；2 中国科学院土壤环境与污染修复重点实验室（南京土壤研究所）， 南京  210008) 

摘  要：大量改良材料被用于重金属污染土壤的稳定化修复，但是不同用量的改良材料长期田间修复后重金属

总量和有效态在不同土层的垂直分布特征鲜有研究涉及。本研究采集不同剂量的磷灰石和石灰稳定化修复的 0 ~ 13、

13 ~ 30和 30 ~ 50 cm土层污染土壤，考察铜和镉总量及有效态含量在不同土层的分布特征。结果表明：随着磷灰石和

石灰用量的增加，显著降低了 0 ~ 13 cm土层土壤交换性酸和交换性铝，增加了土壤全钙的含量，且磷灰石处理提高

了土壤全磷和速效磷含量。0 ~ 13 cm土层土壤 pH、总铜和总镉含量均随着磷灰石和石灰用量的增加而逐渐增加，但

是降低了 13 ~ 30和 30 ~ 50 cm土层土壤总铜和总镉含量。3个土层中铜和镉有效态含量均随着磷灰石和石灰用量的增

加而显著降低，其中 23.2 g/kg 磷灰石处理和 4 g/kg 石灰处理土壤有效态铜含量降低 85.1% 和 92.0%，有效态镉降低

18.8% 和 23.5%。相关性分析表明，土壤 pH 和铜镉总量是影响铜镉有效性的主要因素。可见，磷灰石和石灰的应用

使铜和镉较好地固定在土壤表层，减少铜和镉向下层土壤的淋溶，降低了铜和镉的有效性。 
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中图分类号：X53     文献标识码：A

重金属在土壤中无法被生物和化学降解，一旦进

入土壤将会长期存在[1]。由于重金属污染的土壤对人

体健康和动植物生长具有极大的危害性，土壤重金属

污染引起人们的高度关注。在我国，土壤重金属污染

形势尤其严峻。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”。因此，降低土壤中重金属总量或其有效性成

为国内外研究的热点。 

稳定化修复技术具有低成本、方便操作等优点，

目前在重金属污染土壤修复中得到广泛应用[2-3]。该

方法不能减少土壤重金属的总量，仅能够通过改良材

料与重金属之间的吸附、沉淀和络合等降低重金属的

活性，达到稳定化的目的[4]。常见的石灰、磷酸盐、

沸石、泥炭等有机和无机物质已经被广泛应用于重金

属污染土壤的稳定化修复，其中泥炭和磷酸盐等还具

有通过提供土壤有机质和其他养分的方式减少肥料

输入的功能[5-7]。 

当前，关于重金属污染土壤的稳定修复方法已

有大量的报道，但修复时间通常在 1 年左右，或局

限于室内模拟[8-10]。如 Liang等[11]向土壤中添加海泡

石显著降低土壤 CaCl2、HCl、TCLP 和离子交换态

镉的含量，并减少水稻对镉的吸收。早期已有的稳

定化修复多是采用连续添加钝化剂的方法[12-13]，若

钝化剂本身含有大量的重金属，长期连续添加势必

导致土壤重金属总量进一步增加。但实际上，钝化

剂添加到土壤后在一段时间内对重金属具有较好的

稳定化效果[14]，此时钝化剂即便本身重金属含量较

高，只要用量合理，一次性添加稳定化修复也不会

具有较高的风险。 

另外，以往的研究对象多集中在钝化剂与污染土

壤混合的土层[11,15]，对其下层土壤重金属的淋溶和有

效性变化的影响鲜有报道。由于重金属在不同土层的

分布对于评估改良材料稳定化修复效率和地下水环

境风险具有重要的意义，并可直接影响受污染区居民

的居住安全[1]。因此，本文对不同剂量的磷灰石和石

灰稳定化修复的江西贵溪某铜镉长期污染土壤进行

分层采样，考察铜和镉在不同土层的分布特征，并分
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析铜和镉有效性的垂直分布特点，以对不同用量改良

材料稳定化修复的潜在风险进行科学评估，为重金属

污染土壤修复提供科学指导。 

1  材料与方法 

1.1  区域概况 

试验小区位于江西省贵溪市，属于亚热带季风

气候，年平均降水量为 1 808 mm。该区域分布有

冶炼厂、肥料厂、防腐厂、电子废弃物拆解厂等。

由于早期技术上的限制，冶炼过程中所产生的废

渣、废水和废气经过多年的排放、累积，导致周边

130 hm2 农田遭受重金属污染(主要污染物是铜和

镉)[16]。前期的调查研究[17]发现，该区域内的农田

土壤铜和镉超标率分别为 100% 和 87% ~ 100%。

2009 年前，该区域大部分农田处于抛荒状态，部

分重度污染区寸草不生。布置试验前试验区土壤

pH 4.56，容重 1.29 g/cm3，有机碳 16.3 g/kg，总铜

678 mg/kg，总镉 0.53 mg/kg。 

1.2  改良材料 

试验用石灰(粒径 0.16 mm)购自江西鹰潭建材大

市场，磷灰石(粒径 0.25 mm)购自湖北南漳县鑫泰磷

化工厂，石灰和磷灰石 pH分别为 12.2和 8.40，铜含

量分别为 1.36和 9.54 mg/kg，镉含量分别为 0.87和

1.18 mg/kg。 

1.3  试验设计和过程 

试验于 2009年 11月布置，每个小区长 3 m，宽

2 m。试验共设 7 个处理，其中磷灰石用量分别为 5.8、

11.6 和 23.2 g/kg，记为 L-磷灰石、M-磷灰石和 H-

磷灰石；石灰用量分别为 1、2和 4 g/kg，记为 L-石

灰、M-石灰和 H-石灰，以及对照处理，记为 CK。 

将改良材料与表层(0 ~ 13 cm)土壤(13 cm以下

是犁底层)用铁耙混合均匀，对照处理不添加任何钝

化材料。每小区添加自来水 100 kg 清水平衡一周后

施加复合肥，播种黑麦草。整个试验过程中仅在 2009

年施加一次改良材料，且黑麦草仅在 2010—2013 年

能够存活，其生物量逐渐降低，但试验过程中除对照

处理外均有土著杂草金黄狗尾草生长。2014 年后不

再播种黑麦草，仅考察土著植物金黄狗尾草的生物量

和重金属吸收变化。另外，试验过程中各小区施肥、

播种、田间管理方式均保持一致。 

土壤样品采集于 2016年 1月，此时小区杂草已

经移除。按照 0 ~ 13、13 ~ 30、30 ~ 50 cm，从底向

上分别采集土壤样品。样品带回实验室风干，研磨，

用于土壤基本化学性质及铜、镉、钙和磷含量的分析。 

1.4  分析方法 

采用重铬酸钾湿式氧化法测定土壤有机碳含量，

土壤和改良材料的 pH采用固液比为 1︰2.5的比例添

加无 CO2蒸馏水，用 pH电极测定。采用 HF-HNO3- 

HClO4(10 ml-5 ml-5 ml)电热板消解，原子吸收(或石

墨炉)分光光度计法测定铜、镉和钙总量，采用钼锑

抗–抗坏血酸法测定磷的含量[18]。土壤标准物质为国

家标准物质研究中心购买的 GBW07405，准确率为

96% ~ 103%。土壤碱解氮、有效磷、速效钾、阳离子

交换量、交换性酸和交换性铝按照常规方法测定[19]。

土壤铜和镉有效态含量采用  0.01 mol/L CaCl2 以

1 5∶ 的土水比振荡提取 2 h，4 000 r/ min离心 10 min，

过滤后测定。 

1.5  数据处理 

用 Excel 2010对试验数据进行整理，SPSS 19.0 

软件对数据进行单因素方差分析，不同处理间的最小

显著性差异检验在 P<0.05(LSD)水平下进行。 

2  结果分析 

2.1  土壤基本化学性质变化 

如表 1所示，不同剂量的磷灰石和石灰处理均未

对土壤全氮、有机碳和碱解氮含量产生显著影响。对

照处理 0 ~ 13 cm土层土壤全磷含量为 895 mg/kg，随

着磷灰石用量从 5.8 g/kg增加到 23.2 g/kg，土壤全磷

从 1 364 mg/kg增加到 3 139 mg/kg，但是石灰处理对

土壤全磷含量没有影响。随着磷灰石(5.8 ~ 23.2 g/kg)

和石灰(1 ~ 4 g/kg)用量的增加，0 ~ 13 cm土层土壤全

钙含量增加到 4 g/kg石灰处理下的 395 mg/kg和 23.2 

g/kg 磷灰石处理下的 4 179 mg/kg，分别比对照增加

了 1.67倍和 27.3倍。与对照相比，石灰用量的增加

未对土壤有效磷的含量产生显著影响，但是土壤有效

磷含量由 5.8 g/kg 磷灰石处理的 74.2 mg/kg增加到

23.2 g/kg 磷灰石处理下 143 mg/kg，提高了 0.93倍。

另外，磷灰石和石灰的添加均增加了土壤速效钾的含

量，且均随着用量的增加而提高，但是磷灰石和石灰的

添加均未提高土壤阳离子交换量。对照处理交换性酸和

交换性铝的含量分别为 4.21 cmol/kg和 3.63 cmol/kg，

磷灰石和石灰的添加均显著降低了土壤交换性酸和

交换性铝的含量，且磷灰石处理的降幅要显著高于

石灰处理的降幅。如石灰处理用量由 1 g/kg 提高

到 4 g/kg 时，土壤交换性酸含量由 3.56 cmol/kg降

低到 0.79 cmol/kg；磷灰石用量由 5.8 g/kg 提高到

23.2 g/kg 时，土壤土壤交换性酸含量由 2.43 cmol/kg

降低到 0.12 cmol/kg。 
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表 1  不同剂量磷灰石和石灰处理表层土壤的基本化学性质 
Table 1  Basic chemical characteristics of tested soils amended by different dosages of lime and apatite 

处理 全氮(g/kg) 全磷(mg/kg) 全钙(mg/kg) 有机碳(g/kg) 碱解氮(mg/kg) 

CK 16.4 ± 0.85 a 895 ± 22 d 148 ± 7 f 16.4 ± 0.85 a 125 ± 10 a 

L-石灰 16.7 ± 1.15 a 870 ± 9 d 183 ± 6 ef 16.7 ± 1.15 a 119 ± 13 a 

M-石灰 16.7 ± 1.13 a 880 ± 25 d 279 ± 5 e 16.7 ± 1.13 a 132 ± 10 a 

H-石灰 16.8 ± 1.94 a 887 ± 11 d 395 ± 24 d 16.8 ± 1.94 a 129 ± 10 a 

L-磷灰石 16.0 ± 0.60 a 1 364 ± 70 c 1 156 ± 72 c 16.0 ± 0.60 a 116 ± 3 a 

M-磷灰石 16.3 ± 0.78 a 2 085 ± 95 b 2 145 ± 62 b 16.3 ± 0.78 a 123 ± 8 a 

H-磷灰石 17.1 ± 0.42 a 3 139 ± 76 a 4 179 ± 67 a 17.1 ± 0.42 a 125 ± 16 a 

处理 有效磷(mg/kg) 速效钾(mg/kg) 阳离子交换量(cmol/kg) 交换性酸(cmol/kg) 交换性铝(cmol/kg) 

CK 53.5 ± 5.1 d 85.5 ±4.2 b 8.66 ± 0.43 a 4.21 ± 0.20 a 3.63 ± 0.23 a 

L-石灰 47.1 ± 5.8 d 87.5 ± 10.6 b 8.92 ± 0.36 a 3.56 ± 0.20 b 2.89 ± 0.27 b 

M-石灰 42.1 ± 4.2 d 108 ± 7.1 ab 9.10 ± 0.50 a 2.89 ± 0.03 c 2.07 ± 0.08 c 

H-石灰 36.8 ± 4 d 121 ± 11.7 a 9.20 ± 0.22 a 0.79 ± 0.07 e 0.46 ± 0.02 d 

L-磷灰石 74.2 ± 6.1 c 97.5 ± 7.1 ab 9.06 ± 0.14 a 2.43 ± 0.36 d 1.83 ± 0.36 c 

M-磷灰石 114 ± 6 b 118 ± 11 a 9.16 ± 0.70 a 0.72 ± 0.03 e 0.44 ± 0.14 d 

H-磷灰石 143 ± 12 a 119 ± 5 a 9.45 ± 0.14 a 0.12 ± 0.01 f 0.12 ± 0.03 d 

注：同列不同小写字母表示处理间差异在 P＜0.05 水平显著，下同。 

 
2.2  土壤 pH和全量铜镉垂直分布 

如图 1所示，磷灰石和石灰原位添加 7 a后，0 ~ 

13 cm 表层土壤 pH 显著高于对照处理，且土壤 pH

随着磷灰石和石灰用量的增加而显著增加，其中 23.2 

g/kg 磷灰石处理和 4 g/kg 石灰处理土壤 pH分别较

5.8 g/kg 磷灰石处理和 1 g/kg 石灰处理增加 0.98和

1.1个单位。13 ~ 30 cm土层，与对照相比，仅有 4 g/kg 

石灰处理和 11.6、23.2 g/kg磷灰石处理显著增加土壤

pH。30 ~ 50 cm土层，仅有 23.2 g/kg 磷灰石处理较

对照处理显著增加土壤 pH。以上结果表明，改良剂 

 

(图中不同小写字母表示一同土层不同处理间差异在 

P<0.05水平显著，下同) 

图 1  磷灰石和石灰处理 0 ~ 50 cm 土层土壤 pH 的变化 
Fig. 1  Changs of soil pH in 0-50 cm soils amended by lime and 

apatite 

的应用对土壤 pH的影响主要局限在土壤表层，随着

土层深度的增加，影响逐渐减弱，且土壤 pH的提高

幅度随着改良材料用量的增加而增加。 

如图 2A 所示，在 0 ~ 13 cm土层，土壤铜的

含量随着磷灰石和石灰用量的增加略微提升，其

中 4 g/kg 石灰处理和 23.2 g/kg磷灰石处理土壤铜含

量分别显著增加 10.9% 和 10.4%。与 0 ~ 13 cm(总铜

690 ~ 765 mg/kg)土层相比，13 ~ 30 cm土层土壤总铜

含量显著增加到 859 ~ 1 070 mg/kg，且土壤总铜含量

均随着改良材料用量的增加而降低，如 4 g/kg 石灰

处理和 23.2 g/kg 磷灰石处理土壤铜含量较对照显著

降低 18.3% 和 19.8%。然而，土壤总铜含量在 30 ~ 50 cm

土层显著降低到 354 ~ 512 mg/kg，且总铜含量随着

磷灰石和石灰用量的增加而降低。 

与土壤总铜含量变化相似，0 ~ 13 cm土层土

壤镉的总量均随着磷灰石和石灰用量的增加而显

著增加(图 2B)。添加磷灰石和石灰处理的土壤在

13 ~ 30和 30 ~ 50 cm土层均降低了总镉含量，且

均随着表层磷灰石和石灰用量的增加而降低。但与

土壤总铜含量在不同土层分布不同，土壤总镉在

0 ~ 13 cm土层(548 ~ 665 µg/kg)和 13 ~ 30 cm土层

(511 ~ 663 µg/kg)含量接近，30 ~ 50 cm土层含量最

低(442 ~ 540 µg/kg)。可见，改良材料的添加较好

地将重金属固持在土壤表层，降低了重金属向土壤

下层的淋溶迁移。 
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图 2  磷灰石和石灰处理 0 ~ 50 cm 土层总铜(A)和总镉(B)含量变化 
Fig. 2  Concentrations of total Cu (A) and Cd (B) in 0-50 cm soils amended by lime and apatite 
 

2.3  土壤有效态铜镉垂直分布 

如图 3A所示，表层土壤有效态铜含量最高(4.88 ~ 

60.7 mg/kg)，且土壤有效态铜含量随着土层深度的增加

逐渐降低。磷灰石和石灰的添加显著降低了 0 ~ 13 cm

土层土壤有效态铜含量，且随着磷灰石和石灰用量的增

加而显著降低。与对照相比，M-石灰、H-石灰、M-磷

灰石和H-磷灰石处理分别使有效态铜含量降低 59.3%、

85.1%、69.2% 和 92%。与 0 ~ 13 cm土层变化相似，

13 ~ 30 cm土层土壤有效态铜含量随着磷灰石和石灰

的添加显著降低，但M-石灰(52.6%)、H-石灰(70.4%)、

M-磷灰石(68.0%)和 H-磷灰石(72.5%)处理对有效态铜

的降低幅度显著降低。30 ~ 50 cm土层土壤有效态铜含

量最低(1.74 ~ 4.9 mg/kg)，磷灰石和石灰的添加仅微弱

降低了土壤有效态铜含量。 

与对照相比，H-石灰和 H-磷灰石处理使 0 ~ 13 cm

土层土壤有效态镉含量分别降低 21.3% 和 28.2%。

对于 13 ~ 30 cm土层，仅有 H-石灰处理显著降低了

土壤有效态 Cd 含量。与 0 ~13 cm土层相同，仅有

H-石灰和 H-磷灰石处理显著降低 30 ~ 50 cm土层土

壤有效态 Cd含量，降幅分别为 18.8% 和 23.5%。总

体上，磷灰石和石灰对土壤有效态镉含量的降低效果

显著低于有效态铜，且有效态镉含量在 3个土层基本

维持在 204 ~ 322 µg/kg，表明镉在该污染土壤中具有

较高的有效性。 

 

图 3  磷灰石和石灰处理 0 ~ 50 cm 土壤有效态铜(A)和镉(B)含量变化 
Fig. 3  Concentrations of CaCl2 extractable Cu (A) and Cd (B) in 0—50 cm soils amended by lime and apatite 
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3  讨论 

对于大多数碱性条件下低溶解性的重金属元素，

提高土壤 pH是重金属污染土壤最常用的修复方法[20]。

磷灰石和石灰是自然界常见的廉价钝化材料，由于其

本身含有大量的碱性物质，有助于土壤 pH 的提高，

因此在重金属污染土壤修复中应用广泛。如本试验中磷

灰石和石灰中CaO的含量分别为135 g/kg 和258 g/kg，

由于磷灰石的用量显著高于石灰，导致磷灰石处理土

壤 pH和全钙含量显著高于石灰处理和对照处理。同

时，磷灰石和石灰的添加显著降低了土壤交换性酸和

铝，表明这两种材料均有助于降低土壤胶体上吸附的

可代换性 H+ 和 Al3+。  

本研究中磷灰石全磷含量为 109 g/kg，因此随着

磷灰石用量的增加，表层土壤全磷和有效磷含量显著

增加。但石灰本身含有的全磷含量为 0.16 g/kg，且添

加用量仅为 1 ~ 4 g/kg，导致土壤全磷含量未与对照

表现出显著差异。随着磷灰石和石灰的添加，土壤速

效钾含量表现出增加的趋势，这可能是由于改良材料

本身含有少量的钾，提高了土壤全钾的含量；同时重

金属活性的降低以及黑麦草和金黄狗尾草的生长改变

土壤微生物群落结构促进土壤速效钾含量的提高[21]。 

对照处理土壤总铜和总镉最高含量均出现在

13 ~ 30 cm土层，其次是 0 ~ 13 cm土层，30 ~ 50 cm

土层含量最低。磷灰石和石灰添加到表层 0 ~ 13 cm

后，没有改变各处理土壤总铜在不同土层的分布，但

各处理 0 ~ 13 cm土层土壤总镉含量最高，其次是

13 ~ 30 cm土层。早期的研究表明，稳定化修复后施

加改良材料的土层土壤重金属总量没有发生显著变

化或者略有降低[20,22]。然而，本试验中，与对照土壤

相比，钝化剂应用后 0 ~ 13 cm土层土壤总铜和总镉

均随着磷灰石和石灰用量的增加而增加。这一结果背

离了本研究最初通过稳定化联合植物提取降低土壤

重金属总量的目的[20,23]。首先，本研究试验区域仍然

存在大量外源重金属输入，尤其是大气干湿沉降

的重金属输入。如陶美娟等 [24]研究表明，该地区

年均干湿沉降的铜和镉含量达到 1 973 mg/m2 和

15.2 mg/m2。而前人的研究多是在已经废弃且不存在

大量外来重金属污染物输入的地区开展试验[20,23]。外

源重金属的输入对每一个小区的影响基本是一致的，

不会导致土壤重金属总量的差异。但是磷灰石和石灰

的添加后，均提高了土壤对铜和镉的固持(吸附能力

提升)能力，降低了地表径流和淋溶作用输出的重金

属，使得更多的重金属被阻留在土壤表层[25]。另外，

前期的研究也表明，由于植物生物量低，富集的重金

属含量有限，导致植物提取输出的重金属总量对土壤

重金属总量的影响微弱[26]。而且，尽管磷灰石和石

灰材料本身也含有一定量的铜和镉，但其最高用量仅

能分别提升 0 ~ 13 cm土层土壤总铜 5 µg/kg和 221 

µg/kg和总镉含量 3.48 µg/kg和 27.4 µg/kg (改良剂带

入的重金属总量除以 0 ~ 13 cm表层土壤质量)，对土

壤重金属总量影响较小。因此，本研究中 0 ~ 13 cm

土层土壤重金属含量的增加归因于改良剂的添加均

提高了土壤对铜和镉的吸附固定能力，减少了通过地

表径流和淋溶作用输出的重金属，且这部分减少的重

金属总量高于植物提取的重金属总量，导致改良后表

层土壤重金属总量高于对照处理[25-26]。此外，与 13 ~ 

30和 30 ~ 50 cm土层相比，土壤总铜和总镉含量均

随着磷灰石和石灰用量的增加而降低(除 30 ~ 50 cm

土层总镉外)，这表明，磷灰石和石灰的应用使重金

属很好地被固定在土壤表层，并减少了铜和镉向下层

土壤的淋溶。 

研究表明在重金属污染土壤修复中，相对于土壤

重金属总量，土壤有效态重金属的变化更具有重要意

义[27-28]。由于 CaCl2提取态重金属与植物具有较好的

相关性[27]，因此，本研究考察了不同土层 0.01 mol/L 

CaCl2提取有效态铜和镉含量的变化，结果显示，对

照处理土壤有效态铜含量在 0 ~ 13 cm土层最高，30 ~ 

50 cm土层最低；有效态镉含量在 0 ~ 50 cm土层未

表现出显著差异。磷灰石和石灰的添加均未改变土壤

有效态铜和镉在 3个土层的分布规律，但是与每一土

层的对照处理相比，磷灰石和石灰处理土壤有效态铜

和镉含量均呈现降低趋势。Bidar等[23]研究也表明，

稳定化联合植物提取修复后尽管各土层重金属总量

差异较小，但是飞灰应用后均降低了 5 ~ 10、10 ~ 15

和 15 ~ 20 cm土层土壤 0.01 mol/L CaCl2提取态镉、

铅和锌的含量。同样，Madejón等[20]也报道，生物堆

肥和风化褐煤处理后均降低了土壤 CaCl2提取态铜、

镉和锌在 0 ~ 30 cm土层的含量。磷灰石和石灰均通

过提高土壤 pH来降低 0 ~ 13 cm土层土壤铜和镉的

有效态含量。这主要是因为土壤 pH的提升有助于提

高土壤有机质、黏土矿物和铁锰氧化物等胶体所带的

负电荷，增加土壤对重金属的吸附能力[29]。其次，

石灰添加土壤后主要通过与铜和镉生成 CuCO3、

CdCO3或者 Cu(OH)2、Cd(OH)2沉淀以及离子交换方

式降低铜和镉的有效态含量[30-32]。对于磷灰石，主要

通过离子交换、表面络合和共沉淀等与重金属生成磷

酸盐沉淀或络合物的方式降低土壤有效态铜和镉的

有效态含量[33-34]。 
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相较 0 ~ 13 cm土层，13 ~ 30 cm和 30 ~ 50 cm

土层有效态铜和镉含量的下降可能是磷灰石和石灰

中碱性物质的向下淋溶，有助于提高土壤 pH(磷灰石

和石灰处理 13 ~ 50 cm土层土壤 pH均高于对照处

理)，降低了 CaCl2 的提取效率
[20]。如本研究中，不

同土层土壤 pH与有效态铜和镉呈极显著的负相关关

系，相关系数分别为 –0.444(P<0.01)和 –0.409(P< 

0.01)，表明土壤 pH对重金属有效态活性降低有重要

影响。Basta 等[35]也表明，土壤 pH 是影响重金属在

土壤中吸附、沉淀、溶解和有效性的重要因子。同时，

本研究中土壤有效态铜和镉分别与总铜(相关系数为

0.472，P<0.01)和总镉(相关系数为 0.379，P<0.05)呈

显著正相关关系。可见，对于不同土层土壤来说，除

了土壤 pH，重金属总量的差异也是影响重金属有效

态含量的因素之一。 

大量的研究表明，不同土壤矿物组成对重金属的

吸附固定能力差异显著[36-38]，但在本研究中，除 0 ~ 

13 cm土层土壤矿物存在一定差异外(主要是 23.2 g/kg 

磷灰石处理土壤中出现少量氟磷灰石和白云石)，

13 ~ 50 cm 土层各处理间土壤矿物没有明显差异

(XRD 数据未列出)。同样，Huggett 和 Cuadros[39]研

究也发现在 0 ~ 70 cm深度的湖泊沉积物中土壤矿物

的组成基本没有差异，超过 90 cm 后才呈现微弱差

异。土壤中活性硅、非晶形铁氧化物和含锰氧化物含

量在不同土层存在显著差异，且其与土壤中重金属的

富集具有较好的相关性[40-41]。因此，本研究中下层土

壤中活性硅、无定形铁氧化物和含锰氧化物含量差异

也可能是导致土壤有效态铜和镉含量差异的原因之

一。尽管如此，后续的研究有必要进一步分析不同土

层土壤活性硅、无定形铁氧化物和含锰氧化物含量以

及土壤胶体含量，以明确不同土层重金属活性差异的

主要机制。 

4  结论 

1) 磷灰石和石灰的添加降低了 0 ~ 13 cm土层

土壤交换性酸和交换性铝，提高了土壤钙的总量，且

磷灰石处理显著增加了土壤总磷和有效磷含量。 

2) 磷灰石和石灰应用提高了不同土层土壤

pH，且随着磷灰石和石灰用量的提高，逐渐增加了

表层 0 ~ 13 cm土壤总铜和镉含量，但减少了土壤铜

和镉向 13 ~ 50 cm土层淋溶。 

3) 磷灰石和石灰的应用均降低了 0 ~ 50 cm土

层土壤中铜和镉的有效态含量，且不同土层土壤 pH

和铜镉总量是影响铜镉有效态含量的主要因素。 
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Abstract: Considerable amounts of amendments have been applied to remediate heavy metal-contaminated soils, but little 

information is available on the vertical migration of total and available heavy metals during long term immobilization with 

amendments. In this study, soils at the depths of 0–13, 13–30 and 30–50 cm were collected under the different dosages of apatite 

and lime, and the vertical migration of total Cu and Cd and their availability were investigated. Results showed that the 

applications of apatite and lime significantly decreased the exchangeable acid and aluminum in 0–13 cm soil and increased total 

Ca, and apatite application enhanced the contents of total and available Pin soils. With the increase of the dosages of apatite and 

lime, pH and total Cu and Cd contents in 0–13 cm soil increased gradually, but the total Cu and Cd contents in 13–30 and 30–50 

cm soils decreased. Available Cu and Cd at three depths all decreased with increasing the dosages of apatite and lime. Available 

Cu decreased by 85.1% and 92.0% in 23.2 g/kg apatite and 4 g/kg lime amended soils, and available Cd decreased by 18.8% and 

23.5%, respectively. Correlation analysis indicated that soil pH and total Cu and Cd were the main factors influenced the available 

Cu and Cd. In summary, the applications of apatite and lime can effectively immobilize Cu and Cd in the topsoil and reduce Cu 

and Cd availability and leaching downward. 
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