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摘　要　通过室内钝化培养实验比较了羊厩肥、石灰和磷酸盐对土壤外源 Pb的钝化效果和钝化修复后 Pb的粒

径分布特征。结果表明：3种钝化剂均能显著降低土壤中 DTPA-Pb的含量，且钝化效果与钝化剂添加量成正

比；磷酸盐对外源 Pb钝化效果最好，P10处理下土壤中 DTPA-Pb的含量降幅达 80.53%，羊厩肥钝化效果最差，

GM1对 DTPA-Pb含量的降幅为 6.51%；羊厩肥与磷酸盐将弱酸提取态 Pb和可还原态 Pb转变为活性更低的可氧

化态 Pb和残渣态 Pb，以降低其活性，石灰将可还原态 Pb转化为可氧化态 Pb，以降低其活性；3种钝化剂添加

均会提升土壤 Olsen-P的含量。土壤磷淋溶临界值模型显示，当土壤 Olsen-P含量>124.25 mg·kg−1 时，会发生磷

素淋溶现象；Pb在土壤粗砂粒、细沙粒、粉粒和黏粒中的含量差别很大，但赋存形态无明显差异，钝化剂添加

会影响外源 Pb在各粒级颗粒中的富集及形态分布。相关性分析结果表明，钝化剂主要通过将细沙粒、粉粒和

黏粒中的可还原态 Pb转化为粉粒和黏粒中的可氧化态 Pb来降低土壤 Pb的毒害性。研究结果可为 3种钝化剂在

Pb污染土壤修复中的高效利用及修复后土壤的潜在生态风险管控提供参考。
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土壤是人类赖以生存的物质基础和不可或缺的自然资源，随着工业化、城镇化的加快推进，

土壤重金属污染问题也日益突出。铅 (Pb)作为土壤累积率最高的重金属元素，来源广泛且生态危

害大，“三废”的排放、农药化肥的不合理施用、矿山开采及冶炼活动等都会造成土壤 Pb污染，其

中尤以铅锌矿的开采及冶炼过程最为严重 [1]。进入土壤中的 Pb在各粒级颗粒中的分布具有不均一

性，其会优先依附于小颗粒土壤 [2]，粒径越细，对重金属的富集能力越强 [3]。同时，细小的土壤颗

粒在胶体共迁移的作用下更容易发生迁移，造成其他环境介质的污染 [4-5]。另外，受土壤理化性质

的影响，进入土壤中 Pb的化学活性分布也具有高度不均一性，进而导致生物对 Pb的吸收效率存

在较大差异，因此，对生物体的影响程度也明显不同[6]。

重金属污染土壤的修复技术类型多样，不同修复方法的适用范围和修复效果也各不相同。其
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中，原位化学钝化法在修复时间和经济成本上能更好地满足重金属污染土壤的修复要求，其钝化

效果及机理得到广泛研究。有机物料、石灰和磷酸盐来源广泛、价格低廉，且对重金属有着良好

的钝化效果 [7-8]。但上述 3种钝化剂的钝化修复机理有很大差异，有机物料修复机理较复杂，其本

身可以通过吸附、络合/螯合、氧化还原等方式降低重金属有效性，又可以通过影响土壤理化性质

及土壤微生物的丰度与活性以间接减轻重金属的毒害性 [9]。石灰与磷酸盐的钝化机理较单一，石灰

主要通过提高土壤 pH以促进 Pb2+形成氢氧化铅及碳酸铅沉淀而降低其有效性 [10]；磷酸盐可以与

Pb形成磷酸盐沉淀，并且当土壤中存有 Cl−、F−等卤素离子时，可以形成非常稳定的磷铅矿类物质[11]。

但土壤不是一个均质体，不同成分在土壤中的分布并不均匀 [12]。土壤颗粒作为土壤最基本的组成

部分，积极参与生态系统的地球化学过程，不同粒级土壤组分上存在不同的土壤固相组成，导致

很多特定的反应或现象只出现在特定的粒径范围之内 [13]，因此，在研究钝化剂修复效果的同时，

也应考虑重金属在土壤中不同粒级间的转化富集。虽然关于 Pb污染土壤的化学钝化修复已有大量

报道，但绝大多数研究均把土壤作为均质体，而钝化剂添加后对不同粒级土壤中 Pb的迁移转化的

相关研究较少，钝化剂修复 Pb污染土壤的内在微观机制仍不明晰，钝化处理后的土壤对其他环境

介质的影响尚未探究。

本研究以外源 Pb污染的贵州黄壤为研究对象，以羊厩肥、石灰、磷酸盐为钝化材料，通过室

内钝化培养实验，比较了不同钝化剂对外源 Pb污染土壤的钝化修复效果，分析了不同钝化剂在不

同添加量下在各个粒级土壤中对 Pb的富集状况和形态分布的影响，探讨了不同钝化剂对 Pb在不

同粒级土壤中迁移转化规律的影响，以期为羊厩肥、石灰、磷酸盐在 Pb污染土壤修复中的高效利

用及修复后土壤的潜在生态风险管控提供参考。

1    材料与方法

1.1    供试材料

供试土壤采自贵阳市花溪区某菜地 (106°39′48″E，26°21′20″N)，采样深度为 0~20 cm，pH为

6.46，田间持水量为 30.40%，阳离子交换量为 31.30 cmol·kg−1，有机质含量为 36.89 g·kg−1，全氮含

量为 2.20 g·kg−1，全磷含量为 0.58 g·kg−1，速效磷含量为 41.32 mg·kg−1，全钾含量为 12.46 g·kg−1，
Pb含量为 84.58 mg·kg−1。将采集的土壤于室内风干后过 2 mm筛，以分析纯级 Pb(NO3)2 溶液为铅源

加入到供试土壤中，使土壤 Pb含量达到 2 000 mg·kg−1，利用称重法加入超纯水，使土壤保持 60%
的田间持水量，60 d后风干，磨细过 2 mm筛，制成模拟 Pb污染土壤。

供试钝化剂分别为羊厩肥、石灰 (Ca(OH)2)、磷酸盐 (Ca(H2PO4)2·H2O)。其中，羊厩肥采自贵州

修文某山羊养殖场，于自然条件下腐熟半年后，风干磨细过 2 mm筛备用，其 Pb含量为 128.81 mg·kg−1；
石灰及磷酸盐试剂均为分析纯。

1.2    实验设计

钝化实验设置 3组，共 12个处理，每个处理重复 3次。依次对照空白处理 (CK)添加，羊厩肥

添加量为 1%、2%、5%、10%(GM1、GM2、GM5、GM10)；石灰添加量为 1%、2%、5%、10%(L1、
L2、L5、L10)；磷酸盐添加量为 1%、2%、5%、10%(P1、P2、P5、P10)。取 300 g模拟 Pb污染土壤

置于 500 mL塑料烧杯中，按上述比例将土壤与钝化剂充分混匀，于室温下保持 60%田间持水量，

钝化培养 45 d后取样，自然风干后磨细备用。

1.3    不同土壤粒级分离

参照 STEMMER等 [14] 和武天云等 [15] 的研究方法，首先对过 2 mm筛的土样进行超声处理，再

利用湿筛法分离出粗砂粒 (2~0.2 mm)，最后根据 Stokes公式，使用离心法依次分离得到细沙粒

(0.2~0.02 mm)、粉粒 (0.02~0.002 mm)和黏粒 (<0.002 mm)。为确保粒径分离的准确性，分离完成
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后，立即使用激光粒度仪 (Mastersizer2000，英国 Malvern公司 )对各粒级土壤的粒径分布进行验

证。将所得的各粒径土壤于 50 ℃ 下烘干，磨细过 0.149 mm筛备用。

1.4    分析方法

土壤理化性质测定参照文献中的方法 [16]，其中土壤 pH使用超纯水浸提 (水土比为 2.5∶1)，pH
计 (PHS-3C+，上海仪电科学仪器股份有限公司)测定；土壤有机质 (SOM)采用重铬酸钾容量法测

定；速效磷 (Olsen-P)及水溶性磷 (CaCl2-P)[17] 分别采用 pH为 8.50的 0.50 mol·L−1 NaHCO3 及 0.01 mol·L−1

CaCl2 提取，全自动间断化学分析仪 (CleverChem200+，德国 DeChem-Tech Gmbh公司)测定。Pb全

量 [18] 采用 HCl-HNO3-HF-HClO4 消解；植物有效态 Pb(DTPA-Pb)[19] 使用二乙烯三胺五乙酸浸提；土

壤中各形态 Pb的含量分布采用改进的 BCR连续提取法 [20] 处理；均使用原子吸收光谱仪 (GGX-
800，北京海光仪器有限公司)测定。

1.5    数据处理

本研究所有实验数据均使用 Excel 2016进行整理及计算，以平均值±标准差的形式作为分析结

果；单因素方差分析 (One-way ANONA)、Dancan多重比较法 (差异性水平为 P<0.05)及相关矩阵分

析 (Pearson)采用 SPSS 22.0进行处理；实验数据绘图使用 Origin 2017完成。

2    结果与讨论

2.1    钝化剂添加对土壤理化性质的影响

土壤 pH与 SOM是影响土壤中重金属有效态的重要因素。其中，pH可影响土壤中重金属的溶

解-沉淀、吸附-解吸等反应过程，进而影响土壤中重金属的活性 [21]。不同钝化剂处理下土壤 pH及

SOM含量见图 1。由图 1可知，羊厩肥添加可显著提升土壤 pH，与 CK相比，各添加量处理组分

别提升了 pH 0.22、0.43、0.59、0.72个单位，这可能是因为羊厩肥本身含有大量的盐基离子，致使

土壤溶液的离子强度与阳离子交换量升高 [22]；石灰作为碱性钝化剂，对土壤 pH有着显著的影响，

所有石灰处理组的土壤 pH均显著高于空白处理，石灰用量越大，pH增幅越高；磷酸盐施入土壤

后可与土壤水溶液发生水解反应生成 H3PO4，各添加量分别使土壤 pH降低了 0.54、0.85、1.25、
1.48个单位，均达到显著水平。

 

图 1    不同钝化剂处理下土壤 pH 和 SOM 的变化

Fig. 1    Changes of soil pH and SOM under the treatment of different amendments
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SOM可强烈吸附重金属，与金属离子生成螯合物，且 SOM具有还原性，能降低水溶态重金

属的比例，减轻重金属的毒性 [23]。与 CK相比，羊厩肥添加均显著提升了 SOM含量，GM10提升

的幅度最大，为 14.88 g·kg−1，GM1提升的幅度最小，为 2.30 g·kg−1；石灰及磷酸盐处理均不同程度

地降低了 SOM的含量，与 CK相比，均达到显著相关水平，这可能是由于石灰和磷酸盐的添加改

善了土壤微生物的生存条件，使含碳有机物的转化速度加快，从而促进了 SOM分解[24]。

磷是植物生长发育所必需的营养元素，土壤磷的存在形式多样，不同赋存形态的磷的移动性

和植物可利用性也有很大差异。其中 Olsen-P可直接被植物吸收，而 CaCl2-P则被认为是土壤磷可

被淋溶损失的部分 [25]。图 2为不同钝化剂处理对土壤 Olsen-P和 CaCl2-P含量的影响。由图 2可知，

3种钝化剂处理均显著提高了土壤 Olsen-P含量，其中 P10对 Olsen-P提高量最大，为 145.78 mg·kg−1，
GM1最小，为 24.93 mg·kg−1。羊厩肥既可直接供给磷素，又能促进相关酶和微生物的活性，进而

增加 Olsen-P含量 [26]；石灰可促使铁铝氧化物对磷的释放，以增加 Olsen-P含量 Olsen-P含量 [27]；

磷酸盐属于易溶性磷肥，故对 Olsen-P含量影响最大。对 CaCl2-P而言，磷酸盐极大地提高了土壤

中 CaCl2-P的含量，各处理与 CK间的差异均达到显著水平；羊厩肥与石灰虽提高了土壤中 CaCl2-
P的含量，但 GM1、GM2、L1、L2和 L10间的差异并不显著。

磷可降低土壤重金属的有效性，但土壤在

磷素含量过高时，磷会通过淋溶 /渗漏的形式

向地表或地下水迁移，造成水体富营养化 [28]。

因此，在保证钝化修复效果的同时，避免其他

营养元素的污染也是钝化修复亟待解决的问

题。HESKETH等 [29] 提出的土壤磷淋溶临界值

模型可有效评估不同处理对地下水体可能产生

的影响。本研究中不同钝化剂处理后土壤Olsen-P
与 CaCl2-P的关系曲线如图 3所示。2条直线相

交点即为土壤磷淋溶临界点。结果表明，当土

 

图 2    不同钝化剂处理对土壤 Olsen-P 和 CaCl2-P 含量的影响

Fig. 2    Effects of different amendments treatment on concentrations of Olsen-P and CaCl2-P in soil
 

图 3    土壤 Olsen-P 和 CaCl2-P 的关系

Fig. 3    Relationship between Olsen-P and CaCl2-P
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壤 Olsen-P含量大于 124.25 mg·kg−1 时，土壤磷就会发生淋溶，即 GM10及所有磷酸盐处理均会造成

土壤磷素淋溶现象，使地下水产生富营养化的风险。

2.2    钝化剂添加对土壤 Pb 形态的影响

DTPA提取态重金属可直接被植物吸收利用，能直观反映土壤重金属对植物的毒害性，因

此，有效降低土壤 DTPA提取态重金属含量，对于评估原位钝化修复效果至关重要 [30]。由图 4可

知，3种钝化剂在不同添加量下均显著降低了土壤 DTPA-Pb含量，钝化效果随钝化剂添加量的增

加而增强，但 GM2与 GM5之间差异不显著；在所有处理中，GM1降低幅度最小，为 6.51%；

P10降幅最大，高达 80.53%。当钝化剂添加量相同时，对 Pb的钝化效果为磷酸盐>石灰>羊厩肥，

这与已有研究结果一致：ZENG等 [31] 通过对比分析氢氧化铅与磷酸铅的稳定性差异认为磷酸盐的

钝化效果优于碱性材料；代允超等 [32] 研究发现酸性土壤添加石灰对于重金属的钝化效果优于有机

物料。

土壤不同形态重金属对生态环境的危害程度有所差异，钝化剂可通过改变重金属的赋存形

态，以降低其对人体和生态环境的危害，因此，可以用形态分级方案来评价重金属污染土壤的钝

化效果 [33]。图 5为不同钝化处理对土壤 Pb形态分布的影响。由图 5可知，与 CK相比，羊厩肥与磷

酸盐均降低了土壤中弱酸提取态 Pb含量，降幅与添加量成正比，其中 P1降幅最小为 0.64%，

P10降幅最大为 7.05%。石灰处理均提高了土壤中弱酸提取态 Pb含量，L5的增幅达 4.51%，这可能

是由于石灰处理增加了土壤中氢氧化铅和碳酸铅的含量。石灰添加可提高土壤 pH，高 pH会促进

土壤中碳酸盐化合物和金属氢氧化物的生成 [34]，而上述 2种物质在酸性条件极易分解 [35]。各处理

均降低了土壤中可还原态 Pb含量，羊厩肥低添加量降幅适中而高添加量降幅较小，各处理降幅分

别为 2.47%、7.63%、10.52%和 17.07%；石灰低添加量降幅最大但 L10降幅适中，分别为 8.12%、

9.44%、16.49%和 20.83%；磷酸盐与石灰相反，低添加量降幅较小而 P10降幅最大，各添加量降幅

分别为 1.74%、4.83%、17.32%和 29.52%。不同处理均提高了土壤可氧化态 Pb含量，羊厩肥、石

灰、磷酸盐在各添加量下增幅分别为 1.17%~5.44%、4.22%~14.19%、2.35%~17.89%。对于残渣态

Pb而言，羊厩肥与磷酸盐处理均不同程度的增加了其含量，其中 P10增幅最大为 18.69%，而石灰

处理对土壤残渣态 Pb含量基本无影响。

以上结果表明，羊厩肥与磷酸盐主要是通过将弱酸提取态与可还原态 Pb转化为可氧化态与残

 

图 4    不同钝化剂处理下土壤中 DTPA-Pb 浓度的变化

Fig. 4    Changes of concentrations of DTPA-Pb under different
amendments treatment

 

图 5    不同钝化剂处理对 Pb 形态的影响

Fig. 5    Effects of different amendments treatment on
the speciation of Pb
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渣态 Pb，以降低土壤中 Pb的活性；石灰处理大幅度降低了可还原态 Pb含量，但是却被转化为弱

酸提取态与可氧化态，残渣态含量基本无变化，虽然降低了土壤中 Pb的活性，但其钝化效果的稳

定性与长效性须进一步验证。

2.3    钝化剂添加对不同粒级土壤颗粒中 Pb 的影响

图 6为不同钝化剂种类及添加量下各粒级颗粒中 Pb的含量分布情况。由图 6可知，Pb含量在

土壤颗粒中呈双峰分布趋势，即粗砂粒和黏粒中的 Pb含量较高，而细沙粒和粉粒中的 Pb含量较

低。黏粒比表面积较大，且黏土矿物和铁锰/铁铝氧化物含量较高，对 Pb的吸附能力较强；粗砂粒

富集 Pb的原因较复杂，李恋卿等 [36] 认为这是由于有机质与其他物质通过复合作用而富集在团聚后

的粗颗粒表面的结果，而 QIAN等 [37] 则认为是粗砂粒中含有对重金属固持能力较强的粗矿物或重

矿物。3种钝化剂 10%添加量处理均降低了各粒级颗粒中 Pb含量，这可能是因为钝化剂添加量较

大，导致钝化剂在不同粒级颗粒中大量富集，而钝化剂本身 Pb含量较低，进而使各粒级颗粒中

Pb含量降低。1%、2%、5%羊厩肥添加量均不同程度提高了粗砂粒、细沙粒、粉粒中 Pb含量，其

中 GM2处理对粗砂粒和黏粒中 Pb增加量最大，分别为 583.30 mg·kg−1 和 317.00 mg·kg−1，GM5对细

沙粒中 Pb含量增加量最大，为 190.29 mg·kg−1；GM1、GM2和 GM5均降低了黏粒中 Pb含量，降低

量分别为 52.56、132.29和 160.85 mg·kg−1。这可能是由于羊厩肥显著提高了土壤 SOM量，但 SOM

在各粒级颗粒中的活性有所差异，砂粒中的活性最强，粉粒次之，黏粒最差 [38]，活性不同对污染

物的吸附能力也有所差异，一般来说，活性越强，对污染物的吸附能力越好。与 CK相比，1%、

2%、5%石灰添加量均增加了粗砂粒中 Pb含量，增加量分别为 22.16、522.09和 138.64 mg·kg−1，同

时增加了黏粒中 Pb含量，增加量与添加量成正比，L5处理增加量为 208.32 mg·kg−1；石灰 1%、

2%、5%添加量却降低了细沙粒和粉粒中 Pb含量。这可能是由于石灰添加增加了土壤颗粒表面负

电荷，并生成了 CaCO3 和 Ca(OH)2 胶结物质引起的，黏粒比表面积大，持有的负电荷数量最高，

因此，加大了对 Pb2+的吸附，粗砂粒中的胶结物质与 Pb2+进行交换吸附，以增加其 Pb固持量 [39-40]。

相比于 CK，磷酸盐增大了粗砂粒与细沙粒对 Pb的富集，而对粉粒和黏粒中 Pb含量影响无明显

规律。

钝化剂添加不仅会影响 Pb在各粒级颗粒中的再分配，还可能改变各粒级颗粒中 Pb的形态分

布，进而影响土壤 Pb的有效性。由图 7可知，CK处理下各粒级颗粒中 Pb形态分布并无明显差

异，表明外源 Pb进入土壤后在各粒级颗粒中的分布无明显区别 [41]。羊厩肥对粗砂粒中各形态

Pb所占比例影响最大；而石灰对黏粒中 Pb形态占比影响最大；磷酸盐处理下各粒级颗粒中 Pb形

 

图 6    不同钝化剂处理下各粒级土壤颗粒 Pb 含量

Fig. 6    Concentrations of total Pb in different soil particle-size fractions under the treatment of three amendments
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态分布均由高毒性形态向低毒性形态转化的表现，这可能是由于易溶性磷酸盐与其他矿物晶体形

成的光滑涂层，其可将 Pb2+包缚在土壤颗粒表面所致[33]。

2.4    土壤与各粒级颗粒间 Pb 各形态含量相关分析

为了解土壤与各粒级颗粒 Pb形态含量间可能存在的关系，对土壤与各粒级颗粒中 Pb形态含

量间做 Pearson相关矩阵分析，其中易利用态为弱酸提取态与可还原态之和，难利用态为可氧化态

与残渣态之和 [42]。由表 1可知，土壤 DTPA-Pb含量与细沙粒、粉粒和黏粒中易利用态 Pb含量均呈

显著正相关关系，相关系数值排序为黏粒>细沙粒>粉粒，这说明土壤中植物有效态 Pb含量可能来

源于上述 3部分中易利用态 Pb。土壤弱酸提取态有着最高的生物毒性，各粒级颗粒中弱酸提取态

含量均与其达到显著正相关关系，说明土壤弱酸提取态与各粒级弱酸提取态 Pb有着密切的关系，

本研究中土壤弱酸提取态 Pb含量较低，在土壤 DTPA-Pb中占比较小，残渣态在土壤中活性最低，

因此，土壤 DTPA-Pb含量主要受可还原态与可氧化态 Pb控制 [43]。土壤可还原态 Pb含量与细沙

粒、粉粒和黏粒中的可还原态呈极显著正相关，还与粉粒和黏粒中的可氧化态含量达到了显著负

相关关系，表明钝化剂主要通过将细沙粒、粉粒和黏粒中的可还原态 Pb转化为粉粒和黏粒中的可

氧化态 Pb，来降低土壤 Pb的毒害性。

 

图 7    不同钝化剂对各粒级颗粒中 Pb 形态的影响

Fig. 7    Effects of different amendments on the speciation of Pb in different soil particle-size fractions
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3    结论

1) 3种钝化剂在不同添加量下均能显著降低外源 Pb污染土壤中 DTPA-Pb含量，在所有处理

中，GM1对 DTPA-Pb含量降低幅度最小，为 6.51%，P10降幅最大，高达 80.53%，3种钝化剂在相

同添加量下对外源 Pb的钝化效果为磷酸盐>石灰>羊厩肥。形态分布显示，羊厩肥和磷酸盐通过将

弱酸提取态与可还原态 Pb转化为可氧化态与残渣态 Pb，以降低土壤外源 Pb有效性，石灰通过将

可还原态 Pb转化为可氧化态 Pb，以降低其有效性。

2) 3种钝化剂均不同程度地提高了土壤 Olsen-P含量，其中羊厩肥、石灰和磷酸盐处理下 Olsen-P

含量分别为 60.12~145.12、66.30~84.72、125.29~180.98 mg·kg−1。土壤磷淋溶临界值模型显示，当土

壤 Olsen-P含量大于 124.25 mg·kg−1 时，土壤磷素就会向地下水淋溶。

3) 3种钝化剂对各粒级颗粒中 Pb含量及形态分布的影响有所差异。羊厩肥可增加粗砂粒、细

表 1    土壤与各粒级颗粒中 Pb 形态含量间的相关系数 (n=13)
Table 1    Correlation coefficients between Pb speciation concentrations in soil and in soil particle-size fractions(n=13)

粒级 Pb形态 DTPA-Pb 弱酸提取态 可还原态 可氧化态 残渣态

粗砂粒

弱酸提取态 0.564* 0.890** 0.263 −0.473 −0.581*

可还原态 0.525 0.935** 0.234 −0.368 −0.498

可氧化态 −0.061 −0.369 0.238 0.013 0.354

残渣态 0.065 −0.305 0.475 −0.137 0.460

易利用态 0.537 0.935** 0.241 −0.390 −0.517

难利用态 0.017 −0.391 0.447 −0.090 0.492

细沙粒

弱酸提取态 0.642* 0.876** 0.318 −0.500 −0.438

可还原态 0.842** 0.702** 0.727** −0.751** −0.148

可氧化态 −0.524 −0.241 −0.206 0.309 −0.147

残渣态 −0.182 −0.575* 0.312 0.035 0.425

易利用态 0.828** 0.751** 0.673* −0.725** −0.203

难利用态 −0.360 −0.500 0.120 0.115 0.223

粉粒

弱酸提取态 0.723** 0.790** 0.428 −0.631* −0.335

可还原态 0.766** 0.222 0.765** −0.700** 0.316

可氧化态 −0.581* −0.470 −0.590* 0.485 −0.118

残渣态 −0.250 −0.649* 0.240 0.099 0.454

易利用态 0.817** 0.378 0.745** −0.740** 0.84

难利用态 −0.427 −0.774** 0.041 0.251 0.398

粘粒

弱酸提取态 0.720** 0.765** 0.317 −0.434 −0.216

可还原态 0.882** 0.354 0.692** −0.495 0.309

可氧化态 −0.671* 0.171 −0.606* 0.504 −0.738**

残渣态 −0.701** −0.396 −0.435 0.429 −0.047

易利用态 0.882** 0.522 0.604* −0.506 0.143

难利用态 −0.826** −0.172 −0.614* 0.555* −0.426

　　注：*为P<0.05，显著；**为P<0.01，显著。
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沙粒、粉粒中 Pb含量，降低黏粒中 Pb含量，对各粒级颗粒中 Pb形态分布均有影响但粗砂粒影响

最大。石灰会增加粗砂粒和黏粒中 Pb含量，降低细沙粒和粉粒中 Pb含量，并对黏粒中 Pb形态分

布产生较大影响。磷酸盐提高粗砂粒与细沙粒对 Pb的富集而对粉粒和黏粒中 Pb含量影响无明显

规律，在磷酸盐作用下各粒级颗粒均明显出现高毒性向低毒性形态转化的现象。

4)相关性分析表明，土壤 DTPA-Pb主要来源于细沙粒、粉粒和黏粒中易利用态 Pb，钝化剂主

要通过将细沙粒、粉粒和黏粒中的可还原态 Pb转化为粉粒和黏粒中的可氧化态 Pb，以降低土壤

Pb的毒害性。
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Abstract    In order to compare the differences of immobilization effects of goat manure, lime and phosphate,
and the characteristic of exogenous Pb distributions in soil  particle-size fractions after remediation, exogenous
Pb-contaminated  soil  incubation  experiments  were  conducted.  The  results  showed  that  three  types  of
amendments  could  significantly  reduce  the  DTPA-Pb  contents  in  soil,  and  the  immobilization  effect  was
proportional to the dosages of amendments.  Among three amendments,  phosphate has the best immobilization
performance on exogenous Pb, and the contents of DTPA-Pb in P10 treated soil decreased by 80.53%; while the
immobilization effect of goat manure was the worst, and the DTPA-Pb contents in GM1 treated soil decreased
by 6.51%. Goat manure and phosphate could convert the weak acid extractable fraction and reducible fraction of
Pb into the oxidizable and residual fractions so as to reduce the soil available Pb, while lime could convert the
reducible fraction into oxidizable fraction. The Olsen-P content of soil increased with the addition of these three
amendments.  The  soil  phosphorus  leaching  critical  value  model  showed  that  when  the  Olsen-P  contents  were
over  124.25  mg·kg−1,  phosphorus  leaching  into  the  groundwater  occurred.  There  was  a  large  difference  of  Pb
contents in coarse sand, fine sand, silt and clay, yet there was no significant difference regarding Pb speciation
distribution. The addition of amendments affected the enrichment and speciation distribution of exogenous Pb in
each  soil  particle-size  fractions.  The  correlation  analysis  showed  that  toxicity  of  soil  Pb  was  reduced  by
amendments mainly through converting the reducible fraction of Pb in the fine sand, the silt and the clay into the
oxidizable fraction in the silt and the clay. This work provides theoretical support for the efficient use of three
amendments on Pb contaminated soil and the potential ecological risk control afterwards.
Keywords     soil  immobilization  remediation;  exogenous  lead;  bioavailability;  speciation  distribution;
particle-size distribution
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