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摘　要　为探究土壤热修复后的土壤重金属形态以及健康风险的变化，以退役电镀企业地块的污染土壤为研究

目标，分别在 200、400和 600 ℃ 下处理土壤 15 min，以分析热处理对土壤重金属 Cu、Pb、Ni和 Cd赋存形态的

影响、生物可给性变化以及重金属人体健康风险的差异。结果表明，经热处理后，土壤 Cu、Pb和 Ni的酸可提

取态增加，增加了胃肠阶段的生物可给性，而 Cd酸可提取态减少，生物可给性降低。在基于生物可给性的风

险评估中，热处理会增加 Cu、Pb和 Ni的健康风险，在 600 ℃ 处理下，Pb对儿童的危害商从 0.41增加至 3.70，
Cd的健康风险无显著性差异。本研究结果可为场地土壤热处理后的重金属健康风险及生态效应评估提供参

考。
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近年来，土壤污染问题已引起广泛关注。据《全国土壤污染状况调查公报》 [1] 显示，全国土

壤点位超标率为 16.1%，主要存在重金属和有机物污染。石油生产、有机肥料和农药的生产及使

用、电子垃圾的处理和火力发电厂燃料的燃烧等工农业生产活动造成有机污染物和重金属大量进

入环境，造成土壤污染 [2-3]，且呈现多类型污染物复合存在的态势 [4-5]。根据针对土壤与地下水修复

行业的调查可知， 2018年，复合污染修复项目占工业污染场地项目的 37.5%、重金属污染占

32.8%、有机污染占 29.7%[6]。

土壤修复技术逐渐趋于多样化，其中，热处理技术由于具有良好的修复效果和较短的修复周

期而被广泛应用于有机污染修复 [7]。 2007—2017年，热处理修复技术的应用比例为 38.7%，

2018年的应用比例为 43.4%[6]。常用热处理技术包括工业炉窑协同处置、热解吸和原位热脱附等。

早期的热处理修复研究主要集中在单一污染物。魏萌 [8] 的研究表明，热处理对焦化场地土壤多环

芳烃具有良好的去除效果，而对土壤中的重金属全量则无明显影响。BONNARD等 [9] 发现，热脱

附后，土壤中多环芳烃的去除率可达到 94%，而重金属全量未发生改变，但对蚯蚓的生物毒性增

大了，该处理通过改变重金属形态提高了重金属的生物有效性，进而增加了其遗传毒性。焦文涛

收稿日期：2021-05-21；录用日期：2021-11-04

基金项目：国家重点研发计划项目（2018YFC1800506）；国家重点研发计划项目（2018YFC1802100）

 

环境工程学报
Chinese Journal of
Environmental Engineering

第 15 卷 第 11 期 2021 年 11 月

Vol. 15, No.11　Nov. 2021
 

http://www.cjee.ac.cn E-mail: cjee@rcees.ac.cn (010) 62941074

环
境
工
程
学
报
版
权
所
有

mailto:1575657373@qq.com
mailto:1575657373@qq.com


等 [10] 发现，在高温条件下，土壤中稳定金属的存留率会增加，导致其生物毒性增大。焦化厂、电

子垃圾拆解厂、火力发电厂以及污水灌溉等在生产使用过程中可能造成重金属和有机物的复合污

染 [5,11-14]。在热处理修复土壤有机污染时，往往忽略了土壤中重金属的赋存形态以及健康风险的变

化。工业窑炉高温协同处置重金属污染土壤时，也应关注重金属风险的变化。

与大气环境、水环境管理思路不同，我国污染地块的管理思路主要是基于用地功能、环境和

健康风险考虑。依据《建设用地土壤污染风险评估技术导则》 (HJ 25.3-2019)[15] (以下简称《导

则》)，土壤重金属的健康风险采用全量进行评估，但土壤重金属的赋存形态是决定其在土壤中的

迁移性、生物可利用性以及毒性的重要因素 [16]。环境中的重金属不能完全被人体所吸收，因此，

仅以重金属全量为评价依据可能会造成高估其环境风险[17]。XU等[18] 发现，添加生物炭可降低土壤

中重金属的可提取态，增加其残渣态，从而可降低白菜对重金属的可吸收性。XIA等 [19] 发现，添

加羟基磷灰石会降低重金属的酸可提取态，增加其残渣态，从而降低了其浸出毒性。重金属可通

过多种途径引起暴露及生物吸收，对生态环境和人体健康造成一定的威胁 [20]。而热处理对土壤重

金属赋存形态和生物可给性的研究较少。基于生物可给性的重金属风险评估更能反映土壤的实际

风险，体外模拟实验能够反映土壤重金属在消化系统中的生物可利用性 [21]，其中基于生理学的提

取实验 (PBET)模型等被广泛认可和应用[22-23]。

本研究通过研究电镀企业场地土壤热处理对重金属赋存形态和生物可给性的变化，探究热处

理对重金属人体健康风险的影响，以期为污染土壤热处理修复工程的健康风险评估和生态效应评

估提供参考。 

1    材料与方法
 

1.1    供试土壤

供试土壤样品取自于浙江台州某电镀退役

场地，共 4个采样点，编号为 S1、S2、S3和 S4
(图 1)。其中，S1、S3取自原电镀车间，分别

为 0~1 m杂填土和 2~3 m粉土；S2、S4取自原

污水站，深度分别为 1~2 m粉土和 3~4 m粉

土。样品采集后，去除石块等杂质风干、过 2 mm
筛网备用。 

1.2    热处理实验设计

将土壤样品置于马弗炉中进行热处理，

取 30 g 土样置于 100 mL陶瓷坩埚中，将马弗

炉升温至相应温度 (200、400、600 ℃)后，将

坩埚放入马弗炉保持 15 min。处理结束后，取

出坩埚置于干燥器中进行冷却，待测。 

1.3    土壤样品分析

土壤 pH使用 pH计 (SevenCompact-S210)测定，水土比为 2.5∶1。4种重金属 (Cu、Pb、Ni和 Cd)
全量使用盐酸-硝酸-氢氟酸-高氯酸进行消解，使用火焰原子吸收分光光度法进行测定。采用改进

的BCR连续提取法进行重金属形态分析，用 0.11 mg·L−1 醋酸提取土壤中酸可提取态 (F1)；用 0.5 mg·L−1

(pH=1.5)盐酸羟胺提取土壤中可还原态 (F2)；加  8.8 mg·L−1 过氧化氢在 85 ℃ 下水浴  1 h(重复 2次)，
再用 1 mg·L−1 (pH=2)醋酸铵提取可氧化态 (F3)；用全量消解方法测定残渣态 (F4)。重金属生物可给

性采用 PBET体外模拟方法，健康风险基于生物可给性进行评估。 

 

图 1    采样点示意图

Fig. 1    Map of sampling points
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1.4    土壤重金属的健康风险评估

1) PBET。模拟胃液由 1.25 g 胃蛋白酶、0.50 g苹果酸钠、0.50 g柠檬酸钠、420 μL乳酸及 500 μL
醋酸配合而成，溶解后定容到 1 L，并用 1∶1 HCl溶液调节 pH至 2.5。称 0.4 g土壤样品加入 40 mL
模拟胃液在 37 ℃、100 r·min−1 下振荡 1 h，之后，抽取 20 mL模拟胃液过 0.22 μm滤膜待测。胃液

提取结束后，用 NaHCO3 粉末调节消化液 pH至 7.0，加入 52.5 mg胆汁盐和 15 mg胰液素 (模拟肠

液)然后继续振荡 2 h，结束后过 0.22 μm滤膜待测。

2)生物可给性计算。胃肠阶段的生物可给性 (BA)[24] 由公式 (1)计算。

BA =
CIV×VIV

TS×MS
×100% (1)

式中：BA为重金属在胃或肠阶段的生物可给性； CIV 为胃或肠阶段反应液中重金属含量，mg·L−1；

VIV 为反应液的体积，L；TS 为土壤样品中重金属总量，mg·kg−1；MS 为反应器中土样样品的质量，kg。
3)健康风险评估。在暴露评估和毒性评估的基础上，利用风险评估模型计算土壤中污染物经

暴露的致癌风险和危害商。当危害商的值大于 1时，风险为“不可接受”。人体对土壤重金属暴露

可通过 3个途径：经口摄入、呼吸作用和皮肤接触。其中，经口摄入为主要暴露途径 [25-26]，因此，

本研究对电镀退役场地土壤健康风险评估条件为“一类用地经口暴露途径”，健康风险评估基于溶

解在肠胃中的生物可利用部分进行评估。本研究采用 US EPA的风险评价模型，其中涉及的 Cu、
Pb、Ni和 Cd均具有非致癌风险，危害商计算方式及其涉及的参数见参考文献 [27-29]。 

2    结果与讨论
 

2.1    供试土壤特征

表 1为供试土壤 pH、重金属全量和重金属形态比例。由表 1可知，S1点位重金属全量较高，

其中 Pb和 Ni污染较重；同一点位下，不同深度下重金属质量分数存在差异，4种重金属形态主要

以可还原态和残渣态的形式存在。S1点位取

自镀镍车间 0~1 m，长期直接与污染源接触，

造成 Pb和 Ni污染严重；污水站 S2、S4点位土

壤重金属质量分数则较低。重金属进入土壤

后，能够被土壤中的矿物质、微生物、有机物

等物质通过吸附-解吸、氧化-还原、络合等作

用固定在表层 [30]，但是在某些环境条件下 (例
如酸雨淋滤和水流渗透等 )，会跟随水分迁移

到土壤深层 [31]，因此造成不同深度的重金属质

量分数存在差异。 

2.2    热处理对土壤 pH 的影响

热处理前，原始土壤 S2呈弱酸性，pH为

6.24， S1、 S3和 S4的 pH分 别 为 7.86、 8.00、
8.57，呈弱碱性。热处理前后土壤 pH变化见

图 2。由图 2可看出，各点位土壤经热处理

后，均未改变其弱酸性或弱碱性的性质。随着

温度的升高，S1点位的土壤 pH无显著变化

(7.86~7.64)，这可能是由于土壤中含有缓冲物

质 CaCO3
[32]。 S2点 位 的 土 壤 经 热 处 理 后 ，

表 1    土壤重金属全量及形态分布特征

Table 1    Total concentration and speciation of
heavy metals in soil

采样点

位编号
pH 重金属

重金属全量/
(mg·kg−1)

重金属形态占比%

酸可提

取态

可还

原态

可氧

化态

残渣

态

S1 7.86

Cu 3.49×102 10.3 36.91 17.84 34.88

Pb 5.62×103 0.47 79.85 11.17 8.36

Ni 8.32×103 2.71 33.13 26.55 37.61
Cd 6.06 17.48 21.11 28.08 33.36

S2 6.24

Cu 1.24×102 4.22 34.38 13.26 48.13
Pb 6.59×10 1.68 31.44 12.13 35.60

Ni 1.17×102 10.28 24.89 21.02 43.81
Cd 6.10 6.37 21.75 31.26 40.56

S3 8.00

Cu 2.54×102 5.42 49.39 11.71 33.49
Pb 6.44×10 0.68 41.11 17.11 47.12
Ni 8.57×10 8.84 27.44 18.88 44.84
Cd 6.26 14.67 19.41 22.67 43.18

S4 8.57

Cu 6.59×10 3.11 31.83 2.89 62.16
Pb 3.99×10 5.97 26.39 16.46 51.19
Ni 7.12×10 12.22 7.14 13.67 66.97

Cd 5.41 20.54 21.77 19.25 38.49
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pH有略微升高，600 ℃ 处理时最大 pH为 6.96。
这可能是由于随着温度的升高，土壤中水和铁

或铁的氧化物形成了脱水赤铁矿 [33-34]。S3和

S4点位土壤经热处理后较处理前略微降低。

这可能是由于有机质释放 CO2，矿化作用释放

质子[35]。 

2.3    热处理对重金属全量的影响

热处理前后土壤中重金属全量变化见图

3。由图 3可以看出，经热处理后，土壤中重

金属全量未发生明显变化。重金属及其化合物

的熔点和沸点是决定其在热处理中全量变化的

重要因素 [36]。Cu和 Ni的熔点分别为 1 083和

1 453 ℃ ， 其 氧 化 物 的 最 低 熔 点 为 1 326和

1 980 ℃[37]，均远高于本实验中的最高温 600 ℃，

因此，Cu和 Ni全量无明显变化。Pb和 Cd单质的熔点 327和 321 ℃[37]，在实验设置温度范围内，

相对易挥发，但在热处理过程中，当土壤处于氧化性气氛下，重金属主要以其氧化物形式存在，

Pb和 Cd氧化物的熔点分别 888和 1 426 ℃[37] 且热处理时间短，导致重金属并未有明显挥发，这与

 

图 3    重金属全量随热处理温度的变化

Fig. 3    Total concentration of heavy metals before and after thermal treatment

 

图 2    土壤 pH 的变化

Fig. 2    pH variation of the soils before and
after thermal treatment
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王昕晔[38] 研究结果一致。 

2.4    热处理对重金属赋存形态的影响

图 4反映了热处理前后重金属赋存形态的变化。由图 4可看出，热处理后，S1土壤中 Cu、
Pb和 Ni酸可提取态呈现出增加的趋势，而 Cd的趋势相反。Cu可还原态所占比例为 32%~37%，经

热处理后，可还原态减少，残渣态与可氧化态 2种形态之和明显增加。热处理后，S1土样中 Cu酸

可提取态仍然存在，且有升高的趋势，这与李进平等 [39] 的研究结果相一致。这可能是由于：高温

下有机质分解，附着其上的酸可提取态被释放出来。S1中 Pb在 600 ℃ 处理下，酸可提取态增加

了 17%，Pb可还原态从 79%减少至 40%。S2和 S4土样在 400 ℃ 和 600 ℃ 处理下，酸可提取态未

检出，S4残渣态有所增加，这与张怡斐 [40] 的研究结果一致。随着热处理温度的增加，S1和 S2中

Ni的酸可提取态也随之增加，其中 S1从未处理的 2%增加到 17%，S2由 10%增加到 23%。这与

LENG等 [41] 报道的变化规律相同，在高温处理下，产生了不利于 Ni固定的尖晶石。Cd的赋存形态
 

图 4    重金属赋存形态的变化（F1 为酸可提取态；F2 为可还原态；F3 为可氧化态；F4 为残渣态）

Fig. 4    Speciation of heavy metals before and after thermal treatment (F1 acid soluble fraction; F2 reducible fraction; F3
oxidizable fraction; F4 residual fraction)
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以残渣态为主，热处理后，S1酸可提取态占比降低了 12%，残渣态占比增加了 19%。S4中酸可提

取态 Cd也呈现出降低的趋势，400 ℃处理下有异常，残渣态呈现增加的趋势。这可能是由于土壤

中的铁锰氧化物与其反应络合转化成残渣态[42]，说明热处理有利于土壤中 Cd的稳定。 

2.5    热处理前后土壤重金属的人体健康风险

1)土壤重金属的生物可给性。热处理前后基于 PBET的生物可给性见表 2。由表 2可知，经热

处理后，S1中 Cu、Pb和 Ni 3种元素的胃肠阶段生物可给性都随着温度的增加而增加，600 ℃ 处理

下的生物可给性增加较为明显。而 Cd的生物可给性随温度的增加而降低，400 ℃ 处理下有异常，

这与图 4酸可提取态的变化趋势相同。酸可提取态增加，则相应的生物可给性亦增加。S2、S3和

S4样品在热处理情况下，Cu的胃肠生物可给性总和变化与酸可提取态变化相同，其中，在 600 ℃
下 S3增加程度最大达到 5.24%。

2)基于 PBET的热处理前后土壤重金属风险评估。热处理前后基于 PBET成人和儿童的危害商

如图 5所示。热处理后，S1点位 Cu、Ni和 Pb成人和儿童风险均增加。其中，Pb在 600 ℃ 处理

下，对儿童的危害商从 0.41增加至 3.70，其他点位金属在热处理后的风险仍小于 1，热处理后

Cd对成人和儿童的风险无显著性差异。4种金属对儿童的风险均大于成人，未处理原始土样重金

属的危害商均小于 1。分别对成人和儿童重金属危害商进行显著性差异分析，S1为高浓度污染的

点位，Cu、Ni和 Pb在 600 ℃ 处理下呈现出显著性差异 (p<0.05)，健康风险明显增加。这是由于热

处理后生物可给性增大 (表 2)以及酸可提取态的变化 (图 4)造成的，酸可提取态重金属易被人体肠

胃消化吸收，从而造成健康风险增加 [43]。S1中，Cd热处理后健康风险无显著性差异 (p>0.05)。这

可能是由于表 2中生物可给性较小，变化不明显。 

表 2    热处理前后基于 PBET 生物可给性

Table 2    Bioavailability of in PBET before and after thermal treatment

采样点位编号 处理温度/℃
Cu生物可给性/% Pb生物可给性/% Ni生物可给性/% Cd生物可给性/%

GP IP GP IP GP IP GP IP

S1

未处理 8.28 7.88 1.70 0.33 1.22 0.77 0.38 0.04

200 8.88 6.23 1.42 0.36 0.99 0.83 0.29 0.06

400 12.32 6.67 1.20 0.47 1.35 3.02 0.43 0.03

600 17.64 11.74 17.71 1.63 8.26 8.21 0.24 0.03

S2

未处理 0.00 6.61 3.21 12.21 3.15 5.18 0.57 0.07

200 1.56 5.96 11.11 13.39 8.56 4.83 0.92 0.09

400 2.18 3.25 2.30 28.93 9.51 5.35 1.08 0.13

600 2.59 7.53 19.48 45.14 11.84 26.55 0.47 0.12

S3

未处理 1.86 8.55 8.41 16.75 0.00 9.46 0.61 0.09

200 7.21 7.30 9.50 16.02 16.77 15.71 0.94 0.26

400 7.16 6.67 1.88 29.91 11.05 4.21 1.83 0.29

600 5.89 9.76 8.33 34.12 4.12 28.87 0.12 0.07

S4

未处理 0.00 4.54 11.27 30.51 0.00 1.75 0.73 0.00

200 1.83 5.05 0.00 24.79 11.04 1.96 1.02 0.00

400 0.65 2.82 11.34 39.77 7.42 9.37 0.96 0.00

600 0.00 3.23 14.81 50.96 1.32 32.05 0.06 0.00

　　注：GP为胃阶段，IP为肠阶段。
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图 5    基于 PBET 成人和儿童的危害商

Fig. 5    Hazard quotient for adults and children in PBET
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3    结论

1) 在 600 ℃ 处理下，重污染土壤中 Cu、Pb和 Ni的酸可提取态增加，而 Cd的酸可提取态减少。

2) 重金属污染土壤中，Cu、Pb和 Ni胃肠阶段生物可给性随热处理温度的升高而增加，而

Cd的生物可给性则随热处理温度的变化呈现相反的规律，与其酸可提取态的变化趋势相同。

3) 体外模拟实验和人体健康风险研究结果表明，热处理会增加土壤 Cu、Pb、Ni的成人和儿童

健康风险，但 Cd的健康风险无显著性差异。热处理引起的土壤重金属可给性变化与酸可提取态的

变化密切相关。
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Effects of thermal treatment on soil heavy metals speciation and health risks
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Abstract     In  order  to  study  the  variation  of  chemical  speciation  of  soil  heavy  metals  and  health  risks  after
thermal treatment,  the  temperature  was  set  at  200,  400  and  600   ℃ respectively  for  15  minutes  to  analyze
chemical speciation of Cu, Pb, Ni and Cd, the variation of its bioavailability and the differences in human health
risks in the contaminated soils of the decommissioning electroplating site. The results showed the acid soluble
fraction  of  Cu,  Pb  and  Ni  and  its  bioavailability  in  the  gastrointestinal  stage  were  increased  after  thermal
treatment,  while  the  acid  soluble  fraction  of  Cd  and  its  bioavailability  were  decreased.  In  the  risk  assessment
based on bioavailability, thermal treatment increased the health risk of Cu, Pb and Ni. the hazard quotient of Pb
for children increased from 0.41 to 3.70 at 600 °C, but there was no significant difference in hazard quotient of
Cd.  This  work  could  provide  a  reference  for  the  evaluation  of  the  health  risk  and  ecological  effects  of  heavy
metals in contaminated sites after thermal treatment.
Keywords    thermal treatment; soil heavy metals; speciation; health risk
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