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摘 要：土壤中铬（Cr）污染及其形态转化对生态环境和人体健康构成严重威胁，其中土壤 pH 是

影响 Cr 迁移和生物有效性的关键因素。为探究腐植酸（HA）及腐植酸 - 碱渣复合物（PHA）对土

壤中 Cr 的固化效果及作用机制，本研究以 HA 和碱渣（AAR）为原料，通过 1 ∶ 1 质量比的固体

中和反应制备 PHA，采用室内模拟培养实验，考察不同 pH 条件（4.0、6.0、8.0、10.0）下 HA 和

PHA 对土壤中 Cr 形态转化的影响。结果表明，在本实验设定的 pH 条件下，PHA 和 HA 均可以降

低土壤中生物有效性高的可交换态 Cr（EXE-Cr）和碳酸盐结合态 Cr（CAB-Cr）含量，提升稳定

性高的铁锰氧化态 Cr（FMO-Cr）和残渣态 Cr（RES-Cr）含量，除酸性条件（pH 4.0 ～ 6.0）下的

PHA 处理，其他处理均可提升有机态 Cr（OM-Cr）含量。比较 PHA 和 HA 两个处理组效果，以

PHA 组效果最佳，且以碱性条件下效果较佳。结合 SEM 图分析原因，PHA 具有更高的表面粗糙度

和多孔结构，主要通过配位、离子交换及静电吸附协同作用实现 Cr3+ 的稳定固化，使其固化 Cr 的
效果显著优于 HA。该研究结果可为重金属污染土壤修复及工业固废资源化利用提供理论依据。
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Abstract: Chromium (Cr) contamination in soil and its speciation transformation poses serious threats to 
the ecological environment and human health, with soil pH being a key factor infl uencing Cr migration and 
bioavailability. To investigate the immobilization eff ects and mechanisms of humic acid (HA) and humic 
acid-alkaline residue composite (PHA) on soil Cr, a solid-state neutralization reaction using HA and alkaline 
aluminum residue (AAR) in a 1 ∶ 1 mass ratio was conducted to prepare PHA. Laboratory simulation 
incubation experiments were applied to examine the eff ects of HA and PHA on Cr speciation transformation 
under diff erent pH, i.e., 4.0, 6.0, 8.0 and 10.0. The results demonstrated that both PHA and HA reduced 
eff ectively the content of highly bioavailable exchangeable Cr (EXE-Cr) and carbonate-bound Cr (CAB-
Cr) under the tested pH conditions, whereas both increased the content of more stable iron-manganese 
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铬（Cr）污染主要来源于电镀、冶金、化工等

行业的废水、废气和固体废弃物排放，会对人体健

康造成严重危害 [1 ～ 3]。Cr 在土壤中主要以三价和

六价形态存在，其中 Cr3+ 毒性小，无致癌性，不

易迁移，仅有 8.5% ～ 36.2% 可以被土壤固定。土

壤 Cr 修复通常是将 Cr6+ 还原为 Cr3+[4 ～ 6]。因其迁

移转化过程受土壤 pH、有机质含量、氧化还原电

位（Eh）、阳离子交换量（CEC）和粘粒含量等因

素影响 [7 ～ 11]，其中土壤 pH 对重金属元素的化合

形态及生物活性的影响最大 [12]，因此研究 Cr3+ 在

不同理化性质土壤中的迁移转化规律对土壤 Cr 修
复具有重要指导意义。

腐植酸（HA）因富含多种含氧官能团，能与

重金属阳离子发生络合、螯合、离子交换等作用，

从而形成带正电螯合物 [13]，进而与带负电的土壤

胶体表面产生静电吸附，显著提高对重金属吸附固

化能力 [14]。HA 在土壤重金属污染修复领域的研究

与应用已获得学术界和产业界的广泛关注 [15 ～ 17]。

碱渣（AAR）是氨碱法生产纯碱过程中产生的工

业废渣，含有碳酸钙、硫酸钙、氯化钙等主要成

分，具有粒度细小、比表面积大及胶体性质，对

重金属阳离子具有一定吸附作用 [18]。本研究以 HA
和 AAR 为原料，通过固体中和反应制备腐植酸 -
碱渣复合物（PHA）作为土壤金属固化剂，采用室

内模拟培养实验，考察不同土壤 pH 条件下 HA 和

PHA 对土壤 Cr3+ 存在形态的影响，为重金属土壤

修复和工业固废资源化利用提供新思路。

1 材料与方法

1.1 实验材料

供试土壤取自华北理工大学试验田，采用 5 点

混合取样法，取样深度为 0 ～ 30 cm，土壤理化性

质见表 1。

oxide-bound Cr (FMO-Cr) and residual Cr (RES-Cr). Except for the PHA treatment under acidic conditions 
(pH 4.0~6.0), all other treatments increased the organic matter-bound Cr (OM-Cr) content. Compared 
to the two treatment groups, PHA outperformed HA with optimal effects were observed under alkaline 
conditions. The result obtained from SEM images revealed that PHA possessed higher surface roughness 
and porous structure. It achieved primarily stable immobilization of Cr3+ through synergistic mechanisms 
including coordination chelation, ion exchange, and electrostatic adsorption. Consequently, PHA demonstrated 
signifi cantly superior Cr immobilization effi  cacy compared with HA. These fi ndings provide a theoretical basis 
for the remediation of heavy metal contaminated soil and the resource utilization of industrial solid waste.
Key words: soil; humic acid; humic acid-alkaline residue composite; chromium; pH

表 1 供试土壤理化指标

Tab.1 Physicochemical indexes of tested soil 

全氮

（g/kg）
速效钾

（mg/kg）
有效磷

（mg/kg）
pH

As
（mg/kg）

Cr
（mg/kg）

Cu
（mg/kg）

Zn
（mg/kg）

有机质

（g/kg）

0.833 87.1 89.1 7.48 6.75 58 21 43 12.80 

HA：腐植酸含量 49.2%、黄腐酸含量 24.6%、

黑腐酸含量 8.2%、灰分含量 10.0%、水分含量

8.0%、铁含量 0.3%、pH 6.2，购自上海麦克林生

化科技股份有限公司。

AAR：主要成分为碳酸钙、氯化钙和少量硫

酸钙，由河北唐山三友碱业有限公司生产。

硝酸铬 [Cr(NO3)3•9H2O]，购自上海麦克林生

化科技股份有限公司。

1.2 制备模拟 Cr 污染土壤

将华北理工大学试验田采集的原土经风干、
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粉碎并过 10 目筛备用。以 Cr(NO3)3•9H2O 作外源

为 Cr 源，其 Cr 元素的质量分数为 12.99%。称取

过筛后原土 1000 g，通过计算需额外添加 Cr 元素

542.00 mg，对应称取 4.171 g Cr(NO3)3•9H2O 将其

完全溶解于适量去离子水中，随后喷施至过筛后的

原土中，充分混匀，以确保 Cr 在土壤中均匀分布。

经 20 天老化处理，最终获得 Cr 含量 600.00 mg/kg
的模拟污染土壤。

1.3 制备 PHA 金属固化剂

基 于 前 期 实 验 中 对 HA 和 AAR 不 同 配 比

（HA ∶ AAR 质量比为 1 ∶ 2、1 ∶ 1、2 ∶ 1）对

Cr3+ 的吸附性能综合对比分析，当质量比为 1 ∶ 2
时，HA 官能团浓度相对降低导致了对 Cr3+ 螯（络）

合作用不足，Cr3+ 的固定率仅为 2.8%，效果未达

预期；当质量比为 2 ∶ 1 时，复合物会出现颗粒团

聚现象，导致有效比表面积和孔隙率下降，对 Cr3+

的沉淀、吸附能力降低，Cr3+ 的固定率为 38.6%。

综合 Cr3+ 固定效率、材料稳定性及实际生产成本，

最终确定以 HA 与 AAR 质量比为 1 ∶ 1 为最优配

比，Cr3+ 的固定率为 52.7%，并以此配比进行后续

深入研究。

取 100 g AAR 粉碎过 80 目筛，与 HA 以 1 ∶ 1
的质量比混合均匀，加入 22.5 mL 去离子水使混合

物充分润湿，然后置于烘箱 40 ℃反应 4 h，取出后

冷却粉碎，制得具有多孔结构的 PHA金属固化剂。

1.4 实验方法与指标测定

1.4.1 HA 和 PHA 的表面形貌及结构表征

采用扫描电子显微镜 [SEM，泰思肯（中国）

有限公司 ] 测定 PHA 和 HA 的表面形貌及结构表

征。测定前将导电胶贴在超净台上，用药匙蘸取少

量过 100 目筛的 PHA 和 HA 于导电胶上，喷金后

用 SEM 观察并拍摄微观结构。

1.4.2 不同 pH 条件下 HA 和 PHA 对土壤中不同形态

Cr 含量的影响

设置 pH 梯度（酸性组：4.0、6.0；碱性组：

8.0、10.0，每组 3 次重复），用 HCl/NaOH 逐滴

调节土壤 - 无 CO2 水悬浮液（土水比 1 ∶ 25，磁

力搅拌 5 min，静置 1 ～ 3 h 后校准至目标 pH），

再按照土壤质量 3% 的添加 HA 或 PHA。密封后于

恒温（25 ℃）平衡培养 20 天（每 5 天监测 pH 并

微调至目标值），期间每 5 天取样，测定不同形态

Cr 含量。

1.4.3 土壤中不同形态 Cr 含量的测定

土壤中 Cr 存在 5 种形态，即可交换态（EXE）、

碳酸盐结合态（CAB）、铁锰氧化态（FMO）、

有机态（OM）和残渣态（RES），采用标准的

Tessier 五步连续萃取法 [19] 测定。首先用氯化镁溶

液浸提得 EXE-Cr，再用乙酸钠浸提残渣得 CAB-
Cr，然后用盐酸羟胺 - 醋酸混合液浸提残渣得

FMO-Cr，最后用硝酸 - 过氧化氢浸提残渣得 OM-
Cr。参考《土壤和沉积物铜、锌、铅、镍、铬的测

定 火焰原子吸收分光光度法》（HJ 491—2019）
中微波消解法 - 原子吸收分光光度法测定样品的

全 Cr 含量 [20]，用全 Cr 含量减去以上 4 种形态

Cr 含量得 RES-Cr。各步骤均经 10000 r/min 离心

30 min 并洗涤残渣，提取液经 0.22 μm 的水系滤

膜过滤后定容，采用原子吸收光谱（AAS，英国

Sherwood 公司）测定 Cr 含量。

2 结果与分析

2.1 HA 和 PHA 的表面形貌及结构表征

HA 与 PHA 的 SEM 图如图 1 所示，可以看出，

HA 呈现出较为明显的大块状结构，结构相对松散，

表面有细小孔隙，但整体较为光滑。相比之下，

PHA 分散度较高，表面粗糙度显著增加，表面积

也相应增大。可能是因为 HA 分子中的酚羟基、羧

基等官能团，使 AAR 微米和纳米颗粒之间发生桥

接，促使 AAR 粒子在 HA 基体中均匀分布并自组

装成细小的、连续多孔网络，这种微观结构为重金

属离子吸附提供了更多活性位点。

2.2 不同 pH 条件下 HA 和 PHA 对土壤 Cr 不同形态

含量的影响

2.2.1 不同 pH 条件下 HA 和 PHA 对 EXE-Cr 含量的

影响

EXE-Cr 是 Cr 生物有效性最高、环境风险最

大的一种形态，通常与土壤颗粒表面弱结合，易因

环境条件变化（如 pH、离子强度变化）而释放。
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由图 2 可知，随着培养时间的延长，各处理组

的 EXE-Cr 含量均呈逐渐下降趋势，表明 PHA 和

HA 可以降低 EXE-Cr 含量。在整个培养期内（5 ～

20 天），两个处理组对比，在相同 pH 条件下，

PHA 组降低 EXE-Cr 含量的速率优于 HA 组，降

幅也更明显；且两个处理组最终均降低至较低范

围。当培养第 5 天，碱性条件（pH 8.0 ～ 10.0）
下 HA 组的 EXE-Cr 含量相对更低；pH 从 4.0 升

至 10.0 时，HA 组的 EXE-Cr 含量从 pH 为 4.0 的

29.5 mg/kg 降至 pH 为 10.0 的 12.9 mg/kg，PHA 组

则从 52.7 mg/kg 降至 24.9 mg/kg；在培养第 10 天，

碱性条件下同一处理组的EXE-Cr含量相对更低，

PHA 组的含量降至 5 mg/kg 左右，较相同 pH 下

加入 HA 组的 6.4 mg/kg 左右更低，可能是随

pH 升高，HA 中羧基和酚羟基的电离程度增强，

对 Cr3+ 的络合、螯合及离子交换作用随之增强，

促使部分 EXE-Cr 通过 HA 的络合沉淀作用得以

固定 [21]。

图 1 HA（a）和 PHA（b）扫描电子显微镜图像

Fig.1 HA (a) and PHA (b) scanning electron microscopy images

2.2.2 不同 pH 条件下 HA 和 PHA 对 CAB-Cr 含量的

影响

CAB-Cr 在土壤中的稳定性比 EXE-Cr 略高，

但仍较易受pH和氧化还原条件影响。当pH较低时，

CAB-Cr 相对稳固，但随着 pH 升高，CAB-Cr 易转

化为更稳定的沉淀物或被 HA 络合至其他更难溶解

的形态。

图 3 显示，随着培养时间的延长，各处理组的

CAB-Cr 含量均呈逐渐下降趋势，表明 PHA 和 HA
可以降低 CAB-Cr 含量。在整个培养期内，PHA
组降低 CAB-Cr 含量的速率优于 HA 组，且二者最

终均降至较低；PHA 组在碱性条件下降低 CAB-Cr
含量的速率较快，HA 组虽然没有明显规律，但

是以 pH 为 10 时降低速率最快；在 pH 为 10、

图 2 不同处理对土壤 EXE-Cr 含量变化的影响

Fig.2 Eff ects of diff erent treatments on the variation of soil 
EXE-Cr content
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20 天），FMO-Cr 含量有不同程度下降，可能受到

了 HA 竞争吸附的影响。不同 pH 条件下，不同处

理组 FMO-Cr 含量及其含量变化没有明显规律，以

pH 为 8 时 FMO-Cr 含量提升速率最快，在第 20 天

时，相比其他处理 FMO-Cr 含量最高。

图 3 不同处理对土壤 CAB-Cr 含量变化的影响

Fig.3 Eff ects of diff erent treatments on the variation of soil 
CAB-Cr content
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2.2.3 不同 pH 条件下 HA 和 PHA 对 FMO-Cr 含量的

影响

FMO-Cr相较于EXE-Cr和CAB-Cr更为稳定，

但 FMO-Cr 受氧化还原电位和 pH 条件的影响，其

形成往往需要一定时间的沉淀与结晶过程。

图 4 显示，随着培养时间的延长，各处理组

的 FMO-Cr 含量总体呈现先上升后下降的趋势，

表明 PHA 和 HA 可以提升 FMO-Cr 含量。在整个

培养期内，PHA 组提升 FMO-Cr 含量的速率优于

HA 组；在培养初期（5 ～ 10 天），除 pH 为 4 和

pH 为 6 的 HA 处理外，其余各处理的 FMO-Cr 含
量均增加，可能是因为部分 EXE-Cr 和 CAB-Cr 的
氧化沉淀转化成 FMO-Cr；在培养后期（15 ～

图 4 不同处理对土壤 FMO-Cr 含量变化的影响

Fig.4 Eff ects of diff erent treatments on the variation of soil 
FMO-Cr content

培养 20 天时，PHA 组的 CAB-Cr 含量最低，为

37.6 mg/kg；而相同条件下的 HA 组 CAB-Cr 含量为

42.8 mg/kg，体现出 PHA 在高 pH 条件下加速 Cr 固
定的作用。分析碱性条件下 CAB-Cr 含量降低效果

较佳的原因：高 pH 促使 CO3
2- 与 Cr 的配位键断裂，

导致 Cr 逐步迁移至 FMO-Cr 或与 HA 形成稳定络

合物 [22]。PHA 的加入加速了这一转化过程，同时

优化了土壤微环境，PHA 的存在提供了更多的阴

离子官能团及适宜的碱性微环境 [23]，加速了 Cr 由
CAB 形态向其他更稳定形态的转化。

2.2.4 不同 pH条件下HA和 PHA对 OM-Cr含量的影响

OM-Cr 是土壤中相对稳定且环境风险较低的

形态。HA和PHA通过与金属离子形成有机络合物，

使 Cr 以 OM 形态存在，并降低其在水中的溶解度

和生物有效性。

图 5 显示，随着培养时间的延长，除酸性条

件（pH 4.0 ～ 6.0）下的 PHA 组，其他处理组的

OM-Cr 含量总体呈上升趋势。在整个培养期内，

相同 pH 条件下，PHA 组的 OM-Cr 含量均高于

HA 组；在碱性条件下，两个处理组 OM-Cr 含量

提升，以 PHA 组提升更快；而酸性条件下，PHA
组 OM-Cr 含量略有下降，HA 组 OM-Cr 含量提升，

但提升速率低于碱性条件下的 HA 组。分析原因，

在碱性条件下，HA 分子构象舒展，羧基与酚羟基

去质子化为 -COO- 与 -O-，增强了对 Cr3+ 的螯合能

力 [24]；PHA 因整合了 HA 的络合官能团与 AAR 的

特性，使其 OM-Cr 生成速率显著高于 HA。在 pH 
10 条件下，PHA 组 OM-Cr 含量从培养初期的较低

水平持续增长，至 20 天时达到最高值 72.9 mg/kg，
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增长趋势未出现明显放缓迹象；表明在该 pH 条件

下，PHA 能更高效且持续地促进 OM-Cr 的生成，

可在较长时间尺度上逐步增强 OM-Cr 的稳定性，

意味着在实际土壤修复中，适当延长处理时间有望

实现更好的 Cr 稳定效果。

流动的形态向更稳定的形态转化的过程。培养初期，

Cr 主要以 EXE 和 CAB 存在，随着 HA 及 PHA 发

挥作用，这些易释放形态迅速减少；培养中期，

OM-Cr和FMO-Cr处于相对稳定并不断累积的状态，

而在培养后期，一部分 Cr 逐渐转化为 RES-Cr。
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图 5不同处理对土壤 OM-Cr 含量变化的影响

Fig.5 Eff ects of diff erent treatments on the variation of soil 
OM-Cr content

图 6 不同处理对土壤 RES-Cr 含量变化的影响

Fig.6 Eff ects of diff erent treatments on the variation of soil 
RES-Cr content

2.3 HA 和 PHA 对 Cr3+ 固化机理

HA 对 Cr3+ 的固化机理主要依赖其丰富的含氧

官能团，通过多重机制协同作用实现，这些官能团

电离产生负电荷，与 Cr3+ 通过配位键形成稳定络

（螯）合物，同时借助离子交换作用将 Cr3+ 吸附

至分子结构中；HA 整体携带的负电荷通过静电引

力吸附带正电的 Cr3+，减少其自由迁移 [24，25]。在

碱性环境中，HA 分子构象舒展，官能团去质子化

程度增强，螯合与络合能力显著提升，Cr3+ 形成氢

氧化物沉淀，进一步降低其生物有效性 [24]。

PHA 对 Cr3+ 固化机理主要通过配位、离子交

换和静电吸附协同作用实现（图 7）：在 pH 8 ～

10 的碱性条件下，PHA 中的羧基和酚羟基去质子

化，通过配位键与 Cr3+ 形成稳定螯合物 [26 ～ 28]，同

时促进 Cr(OH)3 沉淀生成；通过 AAR 与 HA 桥接

形成大分子聚合物，促进 Cr3+ 的固化，吸附并固

定 Cr3+；在弱酸性（pH 4 ～ 6）条件下，PHA 表

面负电荷减少，主要依赖静电吸附直接结合 Cr3+。

2.2.5 不同 pH 条件下 HA 和 PHA 对 RES-Cr 含量的

影响

RES-Cr 在土壤中是最稳定、最难被外界环境

条件改变的形态，一般存在于矿物晶格中或以其他

难溶状态固化。该形态的 Cr 很难被生物体利用，

也不易受到环境因子影响。

图 6 显示，随着培养时间的延长，各处理组的

RES-Cr 含量总体呈上升趋势，表明 PHA 和 HA 可

以提升 RES-Cr 含量。在整个培养期内，HA 组提

升 FMO-Cr 含量的速率优于 PHA 组；碱性条件下

的处理组提升 FMO-Cr 含量的速率优于酸性条件下

的处理组。在 pH 为 10 的条件下，HA 与 PHA 处

理都能使 RES-Cr 含量最终（培养 20 天时）升高

到相应处理组的最高含量，表明 HA 与 PHA 在 pH
为 10 时，均可以使 Cr 最终进入难溶、难被提取的

矿物晶格结构中，从而实现真正的长期固定，意味

着修复措施的潜在持久性和有效性得到增强。

结合其他形态 Cr 含量变化，体现出 Cr 由较易
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3 结论与讨论

本研究系统探讨了不同 pH 条件（4.0 ～ 10.0）
下，HA 和 PHA 对土壤中 Cr 的固化效果及作用机

制，实验结果揭示了 HA 和 PHA 对 Cr 在土壤中的

赋存形态转化规律的影响。本实验条件下，HA 和

PHA 处理的土壤，使活性较高且易迁移的生物有

效性高的 EXE-Cr 和 CAB-Cr 含量下降，而更为稳

定的 FMO-Cr 和 RES-Cr 含量增加，降低了 Cr 的
环境迁移性和生物有效性风险。

与 HA 相比，PHA 对 Cr 的钝化效果优势尤为

显著，其核心优势源于材料结构与作用机制的协

同增效：PHA 对 Cr 的固定作用主要是通过分子中

的羧基、酚羟基等官能团实现，这些官能团随土壤

pH 升高去质子化程度增强，进而通过络合、螯合

及沉淀作用固定 Cr3+[29]。其组分中的 AAR 不仅为

体系提供稳定的碱性微环境，进一步促进 HA 官能

团去质子化，强化对 Cr3+ 的化学结合能力；其形

成的高比表面积、多孔结构，为 Cr3+ 提供了更丰

富的吸附位点，大幅提升了传质效率与反应接触面。

这种“碱性微环境调控 + 多孔结构增效”的双重

协同机制，使 PHA 对 Cr3+ 的吸附与固定效能显著

优于 HA，成为其钝化效果突出的关键原因。

本研究存在一定的局限性：在模拟 Cr 污染土

壤制备后，加入 HA 和 PHA 之前未测定初始状态

下 5 种 Cr 形态的含量，仅从培养第 5 天开始监测，

可能无法完整反映前 5 天的 Cr 形态变化特征，在

一定程度上影响了对 HA 和 PHA 固化 Cr 的机制

研究；此外，同一时间同一处理下，5 种形态 Cr
含量的总和与初始添加的 600 mg/kg 存在偏差，

由于未测定初始全 Cr 含量，难以明确偏差原因。

这些不足将在后续研究中通过完善实验设计加以

弥补。

尽管存在上述局限，PHA 复合材料在中性至

强碱性土壤条件（尤其是 pH 8.0 ～ 10.0）下仍表

现出优异的 Cr3+ 钝化能力，能有效降低 Cr 污染土

壤的生态与健康风险。合理调控土壤 pH、深入解

析 PHA 作用机理并优化其材料配方，可为重金属

污染土壤的生态修复及工业固废 AAR 的资源化利

用提供科学依据与实践指导。
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照每盆 8 kg 土施用氮素 2.3 g、磷素 1.17 g、钾素

4.08 g）与生物有机无机普通肥相比，能显著增加

番茄根系体积，并使番茄产量分别提高 29.04%。

本研究结果进一步证实，施用 80 kg/ 亩腐植酸生

物有机肥与等量常规化肥相比，单果鲜重显著提高

20.21%，亩产量提高 40.89%，增产效果较上述研

究更为显著，凸显了腐植酸生物有机肥在番茄高产

栽培中的应用潜力。

本研究未对番茄果实品质（如果形、糖酸比、

维生素 C 含量、大小均匀度等）开展深入分析，

后续将作为重要方向进行研究，并深入挖掘其内在

调控机理，以期为番茄高品质栽培提供系统化的理

论指导和优化策略。
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