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摘 要: 为研究不同复合铁基钝化剂对黔西南高砷( As) 土壤修复效果，筛选出钝化土壤砷和抑制水稻籽粒砷富集效果较好

的复合铁基钝化剂，以期为黔西南高砷背景土壤的修复和管理提供科学依据。本文以黔西南某矿区耕地高砷土壤为研究对

象进行水稻盆栽实验，分析了 3 种市售复合铁基钝化剂( 复合型铁基生物炭( A)、铁基生物炭( B) 和铁基腐殖酸钾( C) ) 在不

同用量( 0. 67 g /kg、1. 34 g /kg、2. 68 g /kg、5. 36 g /kg) 下土壤有效态砷、土壤中砷的各种结合态以及水稻籽粒砷含量的变化。
结果表明，三种复合铁基钝化剂的施加可不同程度的提高土壤 pH 和钝化土壤砷，其中钝化剂 C 在 5. 36 g /kg 施用量下效果最

好，钝化率为 26. 2% ; 各处理均使土壤砷的赋存形态发生一定的改变，均不同程度的降低了非专性吸附态、专性吸附态及无定

形和弱结晶铁铝氧化物结合态的砷，其中钝化剂 A 和 B 主要是向结晶铁铝氧化物结合态砷转变，C 处理主要向残渣态砷转

变; 各处理均显著抑制了水稻精米砷含量，相比对照组，复合钝化剂 A 在 1. 34 g /kg 施用量下大米对 As 的富集作用最弱，降低

率为 48. 6% ; 因为土壤砷钝化率不能完全表征水稻对砷的富集能力，其不宜作为土壤砷修复的唯一考察指标，因此土壤修复

评估时应综合考虑土壤钝化率及水稻籽粒对砷累积的综合影响。
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砷( As) 是一种类金属元素，被国际癌症研究机

构归为第一类致癌物质［1］，也是我国优先控制的污

染物之一。我国黔西南由于特殊的地质背景和矿

产活动的影响，导致区域土壤砷污染严重［2－3］。何

亚琳［4］研究表明黔西南区域部分土壤含砷量远高

于全国土壤砷背景值，钱嵘等［5］发现黔西南部分矿

集区土壤砷背景值高于土壤平均值的 20 倍。由此

可见，黔西南地区存在严重的土壤砷污染风险，因

此亟须研发高效的土壤修复技术加以控制。
化学原位钝化作为 As 污染土壤修复的主要技

术之一，因其操作方便、成本低、周期短、效率高等

优点被广泛应用［6］。目前常用的土壤砷钝化剂包

括无机钝化剂、有机钝化剂和复合钝化剂［7］。铁基

钝化剂作为常用的无机钝化剂，生物炭和腐殖酸作

为常用的有机钝化剂，虽然已有大量研究表明其单

独使用对砷污染土壤修复有一定的效果［8－10］，但可

能会使土壤酸化或土壤砷的稳定效果不高［9，11－12］，

同时大量研究表明铁基和有机钝化剂形成的复合

铁基生物炭和铁基腐殖酸具有较好的效果［13－15］。
故本研究选择 3 种常用的市售复合铁基钝化剂对黔

西南高砷土壤进行修复效果对比研究，以期筛选出

该区域土壤修复效果较好的复合铁基钝化剂，为黔

西南高 砷 土 壤 的 修 复 和 政 府 农 业 结 构 调 整 提 供

参考。

1 材料与方法

1. 1 供试材料

供试土壤: 采自贵州省黔西南某矿区旱地 0～20
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cm 表层土壤，去除杂物混合均匀后用于盆栽试验。
土壤基本理化性质为: pH 为 5. 98，黏壤土，总 As 含

量 500±33 mg /kg，有效态砷含量 6. 74±0. 67 mg /kg。
依照《土壤环境质量农用地土壤污染风险管控标

准》( GB 15618—2018) ，该区域土壤超过风险管控

值( 150 mg /kg) ，污染风险极高。
供试材料: 复合型铁基生物炭( A) 和铁基生物

炭( B) 购置于天津某公司，铁基腐殖酸钾( C) 购置

于江苏 省 某 公 司，钝 化 剂 A、B、C 的 pH 分 别 为

5. 12、8. 8 和 8. 4。
供试水稻: 品种为香优 558，稻苗由贵州省农业

科学院提供。
1. 2 试验方法

本试验就上述 3 种钝化剂进行盆栽试验，盆栽

试验于 2020 年在贵州省农业科学院大棚开展。在

水稻生长期间为淹水处理，光照为自然光照。盆栽

试验用盆为长 47 cm、宽 35 cm、高 22. 5 cm 的塑料

盆，每盆土壤重 12. 5 kg，基肥为尿素( N) 3 g、过磷酸

钙 6 g、硫酸钾 3 g，每组设置三个重复样本。实验复

合型钝化剂分别为复合型铁基生物炭( A) 、铁基生

物炭( B) 和铁基腐殖酸钾( C) ，根据产品建议使用

量及前期大田实验效果设置了添加量分别为 0. 67
g /kg、1. 34 g /kg、2. 68 g /kg、5. 36 g /kg 的梯度实验，

其中以未添加钝化剂的土壤为对照组 ( CK) 。为方

便讨论，各添加量分别对应 1、2、3、4 简写，例如本文

将复合钝化剂 A 在施用量 0. 67 g /kg 下简写为 A1，

在施用量 1. 34 g /kg 下简写为 A2，其余以此类推。
水稻于 10 月下旬成熟后，采集水稻籽粒及其相

对应的表层土壤。水稻籽粒在实验室经过冷冻干

燥后脱壳去麸得到精米，然后粉碎过 100 目筛。土

壤样品带回实验室后进行残根砾石等杂物剔除后

将其冷冻干燥，研磨破碎后过 10 目的筛用于土壤

pH 的测定，过 200 目筛用于砷含量、有效态砷和砷

各结合态的分析。
1. 3 样品分析

土壤 pH 的测定采用电位法测定［16］。
土壤总砷含量分析用 HNO3 高压密闭消解－氢

化物 原 子 荧 光 法 测 定［17］，土 壤 有 效 态 砷 用 0. 5
mol /L NaHCO3 提取－氢化物原子荧光法测定［18］。

土壤各形态砷提取是研究土壤砷迁移能力和

生物 利 用 度 的 重 要 手 段［19］，本 研 究 参 照 Wenzel
等［20］的 连 续 浸 提 方 法 分 五 步 提 取: 0. 05 mol /L
( NH4 ) 2SO4 提取非专性吸附态砷( F1) ，0. 05 mol /L

NH4H2PO4 提取专性吸附态砷( F2) ，0. 2 mol /L 草

酸铵缓冲液( pH = 3. 25) 提取弱结晶水合铁铝氧化

物结合态砷 ( F3 ) ，0. 2 mol /L 草酸铵缓冲液 + 0. 1
mol /L 抗坏血酸( pH= 3. 25) 提取结晶水合铁铝氧化

物结合态砷( F4) ，液固比均为 25 ∶1，残渣态( F5) 砷

含量为 土 壤 总 砷 含 量 减 去 前 四 种 结 合 态 砷 含 量

的值。
大米总砷采用高压密闭罐溶样消解［17］，电感耦

合等离子体质谱仪进行测定。
实验过程采用平行样、空白样和国家标准物质

( 土 壤 样 品 GBW07403 和 GBW07405、大 米 样 品

GBW100348) 进行质量控制。土壤砷的标样测定回

收率在 92. 1%～107. 1%间，大米砷的标样回收率在

90%～110%间。
1. 4 数据处理

土壤有效态砷的变化用土壤砷钝化率进行表

示，公式为:

土壤砷钝化率= ( 修复前土壤有效态砷含量－
修复后土壤有效态砷含量) /修复前土壤有效态

砷含量×100% ( 1)

所有数据采用 Excel 和 SPSS 软件进行统计分

析，SPSS 软件对不同处理数据进行相关性分析和

One-Way ANOVA 显著性检验，Excel 软件作图。显

著水平设为 0. 05，数据以平均值±标准差来表示。

2 结果与分析

2. 1 不同钝化剂对土壤 pH 的影响

不同钝化剂处理下水稻收获后土壤 pH 如图 1
所示。值得一提的是，由于实验土壤为旱地转为水

田耕作，土壤 pH 存在较大的变化，对照组 CK 土壤

pH 相对于处理前( pH = 5. 93) 增加了 0. 44 个单位。
与对照相比，钝化剂 A 和 B 处理均可在一定程度上

提高土壤 pH 值，其中，除 A3 外的所有处理与对照

间均存在显著变化( P＜0. 05) ，钝化剂 A 和 B 处理

土壤 pH 分别提高了 0. 09 ～ 0. 3 和 0. 42 ～ 0. 69 个单

位。少量钝化剂 C 的添加对土壤 pH 没有显著影

响，随着添加量的增加，土壤 pH 逐渐增加，当用量

增至 5. 36 g /kg 时，相比对照增加了 0. 21 个单位。
2. 2 不同钝化剂对土壤有效砷含量的影响

本文用土壤 As 钝化率描述土壤有效砷含量的

变化( 图 2) 。钝化剂 A、B、C 在不同添加量处理下

均有明显的钝化效果且钝化剂 C 效果更为显著。
水稻淹水管理使土壤 pH 升高是驱动 As 大量释放
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图柱上不同小写字母表示同一添加量下不同钝化剂处理间差异显著( P＜0. 05) ，下同

图 1 不同钝化剂处理对 pH 的影响

Fig．1 Effects of treatment with different passivating agents on soil pH

图 2 不同处理下土壤砷钝化率

Fig．2 Effects of different treatments on the passivation rate of As

的关键因素，pH 的升高导致铁氧化物易还原，利于
As 的溶出，土壤有效态 As 含量增加［21－23］。钝化剂
A 在不同添加量下土壤 As 钝化率呈现出先升高后

降低的趋势，钝化率在 10. 2% ～ 16. 4%之间，以 A3

处理钝化效果最佳。钝化剂 B 随着添加量的增加，

土壤 As 钝化率也先升高后降低，在 B2 处理下钝化

率最高为 12. 4%。钝化剂 C 随着施用量的增加，土

壤 As 钝化率显著增大，其中 C4 处理下钝化效果最

明显，钝化率为 26. 2%。总体看来，各处理均可在

一定程度上钝化土壤砷，3 种钝化剂中 C 的效果最

佳，所有处理中 C4 效果最好。
2. 3 不同钝化剂对土壤不同结合态砷的影响

三种复合钝化剂在不同添加量下对各种土壤

砷形态相对丰度具有不同的影响( 图 3) 。结果表

明，施用 3 种钝化剂后土壤 F1～F5 形态占总砷比例

分 别 为 0. 2% ～ 0. 6%、7. 3% ～ 8. 6%、28. 5% ～
31. 5%、25. 7% ～ 36. 0%、26. 4% ～ 35. 6%，F3、F4 和
F5 形态占比较多，说明土壤砷主要以无定型和结晶
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图 3 钝化剂 A、B 和 C 在不同用量下不同形态砷的含量百分比

Fig．3 The percentages of different forms of arsenic when using passivators A，B and C at different dosages

铁锰氧化物结合态以及残渣态存在。F1 和 F2 形态

是与土壤结合程度较弱、生物利用度高、危害性最

大的形态［20］。A3 处理显著降低了 F1 占总砷比例，

从 0. 5% 降 至 0. 2%，其 余 处 理 无 明 显 变 化 ( P ＞
0. 05) 。除 B3 和 B4 外，其余处理均显著降低了 F2
及 F1+F2 占总砷比例，C4、A3 和 B2 处理 F1+F2 下

降了 1. 2%～1. 5%。相比于 CK，F3 占总砷比例在各

图 4 不同钝化剂处理下大米砷含量图

Fig．4 Arsenic concentration in rice under treatments with different passivating agents

处理中均有不同程度降低，下降了 2. 6% ～ 5. 1%。
除 C2 和 C4 处理外，其余处理 F4 均有所增加，增加

范围为 3. 0%～7. 9%。F5 形态是稳定性最强、最难

被植物吸收利用的形态［20］，F5 在 C 处理下均有所

增加，其中 C2 和 C4 处理相比对照增加了约 6. 5%，

在 B2 处理下增加了 4. 5%，其余处理无明显变化。
综上所述，各钝化剂在不同用量下对砷形态的转化

有不同的影响，钝化剂 A 和 B 主要是 F2、F3 结合态

向 F4 结合态转变，在不同添加量下 A、B 处理土壤

后 F4 形态占总砷比例增加了 3. 0%～7. 9%; 而 C 处

理主要向 F5 形态转变，不同添加量下 F5 增加了

1. 0% ～ 6. 5%，两种转化方式均提高了砷的稳定化

程度，综合 F1+F2 和 F5 占比情况，三种钝化剂中 C
的钝化效果最好，各处理中 C2、C4 和 B2 效果相对

较好。
2. 4 不同钝化剂对水稻籽粒砷吸收的影响

三种钝化剂在不同添加量下对大米砷积累有

不同的影响( 图 4) 。与对照相比，所有处理大米 As
含量均显著降低，降低幅度为 19. 3% ～ 48. 6%，不同

处理抑制大米吸收砷的能力排序为 A2＞A3≈C4 ＞C1

＞A4＞B3＞C2＞A1 ＞B4 ＞C3 ＞B2 ＞B1，A2 处理大米对 As
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的富集作用最弱，大米 As 含量从 939 μg /kg 降到

482 μg /kg，降低率为 48. 6%，其余为 A3 和 C4，降低

率为 47. 5%左右。

3 讨论

3. 1 不同钝化剂对土壤 As 的影响

对黔西南高砷土壤进行了不同复合钝化材料

的钝化修复实验，结果表明，钝化剂 C 效果最好，然

后依次是钝化剂 A 和钝化剂 B。同时，钝化效果不

是简单的随钝化剂添加量的增加而提升，而应根据

实际情况选择合适的钝化剂及用量。
钝化剂 C 各添加量均可显著钝化土壤砷 ( 图

2) ，可能有以下三方面的原因。一是土壤 pH 是影

响土壤 As 有效性的关键因素［23］，一般来说，土壤

pH 升高会促进砷的解吸，导致土壤有效砷含量的增

加［24－25］。施用钝化剂 C 后土壤 pH 虽然随着添加

量的增加而上升，但都在 6 ～ 7 之间，研究表明当土

壤 pH 处于中性时，H+对结合位点与 OH－对土壤 As
吸附竞争能力均减弱，腐殖酸对砷的吸附作用最

强［26－27］。二是钝化剂 C 的主要成分腐殖酸可与土

壤直接形成 As-HA 络合物或通过金属桥 M ( Fe、
Mn、Al) 形成 As-M-HA 三元络合物［28－29］，而 Fe 又是

钝化剂 C 的主要成分，此外 Fe 是迄今发现的 As-
DOM 络合中最有效的金属桥［30］。三是从施用钝化

剂 C 前后土壤砷结合形态的变化来看，钝化剂 C 主

要是通过降低活动性较强的 F1+F2+F3 形态向 F5
形态转变，相关分析表明，F1+F2 占总砷百分比与土

壤砷钝化率呈显著负相关关系( r = －0. 688* ( * 表

示在 0. 05 水平上显著相关) ) ，说明钝化剂主要通

过降低强活动性的组分和增加弱迁移性的组分实

现土壤 As 的钝化。
钝化剂 A 和 B 均可不同程度的钝化土壤砷。

相关性分析表明，施用钝化剂 A 和 B 后土壤砷钝化

率与土壤 pH 呈极显著负相关关系 ( r = － 0. 854＊＊

( ＊＊表示在 0. 01 水平上显著相关) ) ，说明土壤砷

钝化与 pH 的变化有关。A3 和 B2 处理土壤 pH 在

同一钝化剂中最低，变化幅度最小，砷的钝化率效

果也最好，而钝化剂 B3 和 B4 处理由于土壤 pH 变

化幅度较大，并没有明显的钝化效果。其次，铁基

生物炭可水解形成 OH－等基团，这些基团通过离子

交换或络合的形式固定土壤 As［13，31］。同时，铁基

生物炭表面可能会形成铁氧化物［31］，其对 As 具有

很强的吸附能力［32－34］。从土壤砷的结合形态来看，

钝化剂 A 和 B 主要是使活动性较强的 F2+F3 形态

向迁移性较弱的 F4 形态转变。钝化剂 A 和钝化剂

B 均属于铁基生物炭，钝化率不一致的原因可能与

其对土壤 pH 的影响不一致、钝化剂本身的物理化

学特性( 孔隙率、表面官能团、孔径) 、组成等不同有

关，具体的因素需进一步讨论。
3. 2 不同钝化剂对水稻 As 富集的影响

通过研究不同复合钝化材料对水稻籽粒砷富

集的影响，结果表明，钝化剂 A 效果最好，然后依次

是 C、B。同时，土壤修复评估中土壤砷钝化率不能

完全表征水稻对砷的吸收情况，其不宜作为土壤修

复的唯一考察指标，应综合考虑土壤钝化率及水稻

籽粒对砷含量的影响。
不同处理均可显著降低水稻籽粒 As 含量( 图

4) ，说明钝化剂的施用可以有效的抑制水稻籽粒对

砷的吸收。对水稻籽粒砷含量与土壤砷钝化率进

行相关分析，发现二者相关性不显著，说明土壤砷

钝化率不能完全表征大米吸收砷的能力，可能与不

同钝化剂对水稻各部位转运系数和富集系数的不

同影响因素有关［35］。大量研究表明，水稻吸收土壤

砷的能力与土壤砷有效性和形态密切相关［36］，并受

到铁溶解、水稻根表铁膜、土壤有机质、pH 和 Eh 等

因素 的 影 响［23，37－38］，具 体 的 影 响 因 素 需 进 一 步

探讨。

4 结论

1) 三种复合铁基钝化剂都是通过降低迁移性

强的 F1+F2+F3 结合态砷的百分比实现对土壤砷的

钝化，其中钝化剂 A 和 B 主要是增加 F4 占比，而钝

化剂 C 则主要增加 F5 占比。
2) 三种复合铁基钝化剂均可在一定程度上钝

化土壤砷，从土壤砷钝化率来看，铁基腐殖酸钾( C)

效果最好，然后依次是复合型铁基生物炭( A) 、铁基

生物炭( B) 。
3) 三种复合铁基钝化剂均可显著抑制水稻籽

粒对 砷 的 累 积，水 稻 籽 粒 砷 含 量 降 低 19. 2% ～
48. 6%，复合型铁基生物炭( A) 效果最好，然后依次

是铁基腐殖酸钾( C) 、铁基生物炭( B) ，其中 A 在

2. 68 g /kg 的施用量下最佳。
4) 通过研究，土壤钝化率不宜作为土壤砷修复

的唯一考察指标，因为其不能完全表征水稻对砷的

富集能力，在进行土壤修复评估中应综合考虑土壤

钝化率及水稻籽粒对砷含量的影响。
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Ｒemediation Effects of Three Complex Iron-based Passivators on High
Arsenic Soil in Southwestern Guizhou

WU Mei1，2，LI Shehong1，LIAO Jie1，2，XUE Lili1，3，HU Feng1，2，
YANG Qihao4，ZHAO Zhenjie1，5

( 1． State Key Laboratory of Environmental Geochemistry，Institute of Geochemistry，Chinese Academy of Sciences，
Guiyang 550081，China; 2． University of Chinese Academy of Sciences，Beijing 100049，China; 3． School of
Environmental Science and Engineering，Yancheng Institute of Technology，Yancheng Jiangsu 224001，China;

4． Foshan Iron Man Environmental Technology Co，Ltd，Foshan Guangdong 528000，China; 5． Key Laboratory of Environmental
Pollution Monitoring and Disease Control，Ministry of Education，Guizhou Medical University，Guiyang 550025，China)

Abstract: This research aimed to study the effects of different composite iron-based passivators on the remediation of high arsenic ( As)
soil and select the most appropriate technology with better effects on passivating arsenic in soil and inhibiting arsenic accumulation in
rice grains so that provided scientific basis for the high arsenic soil remediation and management in the southwest Guizhou Province．
The rice pot experiments of three commercially available composite iron-based passivators ( composite iron-based biochar ( A) ，iron-
based biochar ( B) and iron potassium-based humic acid ( C) ) remediation effects on the high arsenic soil from southwestern Guizhou
were carried out，which including the changes of available arsenic and species in soil and arsenic content in rice grains under different
dosages ( 0. 67 g /kg，1. 34 g /kg，2. 68 g /kg，5. 36 g /kg) ． The results show that the three composite iron-based passivators can in-
crease soil pH and passivate soil arsenic in different degrees． The passivation rate reached 26. 2% when using the passivator C at the
dosage of 5. 36 g /kg． Each treatment changed the occurrence of soil arsenic and reduced the non-obligate adsorbed As，obligate ad-
sorbed As and amorphous and weakly crystalline Fe /Al oxide bound state As to varying degrees，for passivation agent A and B，they
mainly changed As to crystalline Fe /Al oxide bound state，for C treatment，it mainly changed As to residual form． Each treatment sig-
nificantly inhibited the arsenic content in polished rice． Compared with the control，the reduction rate of rice arsenic reached 48. 6%
when compound passivator A at the dosage of 1. 34 g /kg． Because the soil arsenic passivation rate can＇t fully characterize the rice＇s ac-
cumulation capacity，it should’be used as the only inspection index for soil arsenic remediation． Therefore，the soil passivation rate
and the influence on arsenic accumulation in rice grains should be comprehensively considered when evaluating different soil remedia-
tion techniques．
Key words: southwestern Guizhou; complex iron-based passivators; high arsenic soil; rice; remediation
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