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　　摘要：以 土为研究对象，对不同剂量尿素、硫酸铵施入后土壤重金属 Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ形态分布随时间的变化规律进
行研究。结果表明，Ｐｂ污染土壤ｐＨ值逐渐降低，２８ｄ后达到稳定，土壤ｐＨ值由原土样的７．８７降至７．１５左右；Ｚｎ污
染土壤ｐＨ值先降低后升高，在２８ｄ时降为最低，ｐＨ值为７．２２；Ｃｄ污染土壤ｐＨ值逐渐降低，４２ｄ后达到稳定。交换
态Ｐｂ、Ｃｄ所占比例先降后升，而Ｚｎ先升后降，且交换态Ｐｂ所占比例与土壤ｐＨ值呈显著负相关。碳酸盐结合态Ｐｂ、
Ｚｎ、Ｃｄ与土壤ｐＨ值呈明显正相关，且Ｃｄ呈先降后升的趋势。铁锰氧化物结合态Ｃｄ与土壤 ｐＨ值呈显著负相关，而
Ｐｂ、Ｚｎ与土壤ｐＨ值无明显关系，其中Ｚｎ、Ｃｄ均先降后升。有机结合态Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ所占比例在３５ｄ内均与土壤ｐＨ值
呈正相关，３５ｄ后比例骤然增加，且其变化与土壤ｐＨ值无显著关系。残渣态 Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ均先升后降，且与土壤 ｐＨ值
无明显关系。尿素及硫酸铵施入重金属污染 土后，短期内约２８ｄ对土壤Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ起钝化作用，Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ最高钝
化量分别为各自总量的１１．８２％、１１．４４％、５０．００％以上。
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　　土壤重金属污染会对农作物和农产品产生危害，使其品
质下降。为了提高农产品质量和产量，要施用氮肥、磷肥、钾

肥，以保证农作物正常生长的营养所需。关于氮磷钾肥施入

后土壤重金属形态分布及有效性的研究较多［１－３］。如施用硫

酸铵、硝酸铵、尿素能增加土壤中水溶性和交换性的 Ｍｎ、Ｚｎ、
Ｃｄ的含量，且以硫酸铵的促进作用最大［４］。冬小麦幼苗经

Ｐｂ、Ｚｎ处理后，叶和根的生长明显受到抑制，营养液中的其他
重金属离子Ｃｄ、Ｎｉ、Ｃｒ、Ｃｕ对其也有不同程度的抑制作用，而
施用氮肥能减轻以上重金属离子产生的毒性抑制作用，且随

着施氮水平的提高，毒性抑制作用降低［５］。氮肥能促进植物

吸收Ｃｄ，增加土壤Ｃｄ活性，但氮肥种类不同，作用程度不同，
硫酸铵使土壤变酸的强度高于硝酸铵，与增强土壤 Ｃｄ活性
顺序一致［６］。氮肥能促进莴苣对Ｃｄ的吸收，但对Ｃｄ在莴苣
体内的分布影响不显著［７］。土壤对重金属的吸附受土壤溶

液中阴离子的影响，在重金属污染土壤中施加各种氮肥，必将

引入阴离子，阴离子的进入增加了土壤中重金属的溶出率，导

致植物吸收作用增强［８］。添加尿素能显著降低土壤水溶态

Ｃｕ、Ｃｒ、Ｎｉ的比例，但增加了它们的铁锰氧化物结合态比
例［９］。氮肥主要通过硝态氮、铵态氮的根际碱化和酸化效应

来改变土壤ｐＨ值，进而影响重金属的活性［１０］。

重金属在土壤中的溶解度和迁移性受到土壤ｐＨ值、Ｅｈ、

ＣＥＣ、质地、有机质等的影响，本质是影响土壤中重金属的化
学形态，即土壤中重金属的缔合形式，当土壤中施入氮、磷、钾

肥时，会使土壤这些性质发生改变，从而使土壤中重金属存在

形态发生改变，进而影响元素的迁移性［１１］。施入土壤的氮肥

形态不同对土壤ｐＨ值变化的影响程度不同，对土壤中重金属
的溶解度、土壤重金属的吸附量以及重金属形态变化的影响也

存在差异。由于不同形态氮肥在土壤中的转化过程不同，因而

对土壤酸化程度影响也不同。因此，通过试验探明尿素、硫酸

铵施入的条件下，土壤ｐＨ值和重金属形态分布随时间的变化
特征，研究化肥施入后土壤重金属的各种形态的变化规律，确

定氮肥施入土壤后，对土壤重金属形态分布的影响程度，以及

最佳施氮水平，为降低不同程度重金属污染农田的生态风险提

供施肥方案，对土壤改良措施具有理论和实践意义。

１　材料与方法

１．１　样品采集
供试土壤为 土，采自西安市东郊白鹿原，采样深度为

地表以下５～２０ｃｍ［１２］。土壤采集后置于室内通风晾干，去除
碎石、植物残根等，用木棍碾碎，过２０目尼龙筛备用。
１．２　重金属污染土壤制备

分别取制备好的土样１０ｋｇ，置于３只塑料大桶内。按顺
序分别加入分析纯化学试验，使土壤中含量分别达到氯化镉

１５ｍｇ／ｋｇ、硫酸锌５０００ｍｇ／ｋｇ、硫酸铅５０００ｍｇ／ｋｇ。加入去
离子水后搅匀静置２个月（大量研究证明外源重金属污染物
进入土壤４０ｄ后可达到动态稳定），其间适时加水搅拌，使土
样含水率与田间土壤含水率接近。

１．３　试验设计
分别称取镉污染土样１ｋｇ（干质量）装入６只塑料小桶
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内，并于其中３只小桶内按剂量高低加入适量尿素，另外３只
小桶内加入适量硫酸铵，土样中加入尿素、硫酸铵浓度见表

１。其中，低剂量对应土壤含氮量为１００ｍｇ／ｋｇ，中剂量对应
土壤含氮量为 ２００ｍｇ／ｋｇ，高剂量对应土壤含氮量为
４００ｍｇ／ｋｇ。自加入尿素、硫酸铵当日起，每隔７ｄ取土５０ｇ
（干质量），连续取样７次，每次取样后风干磨碎，测定同批次
土样的ｐＨ值和Ｃｄ各形态的含量。Ｐｂ、Ｚｎ污染土样施氮试
验与Ｃｄ污染土样步骤相同。

表１　土样中加入尿素、硫酸铵剂量

施肥种类
剂量（ｍｇ／ｋｇ）

低剂量 中剂量 高剂量

尿素 ２１４．３ ４２８．６ ８５７．１
硫酸铵 ４８５．７ ９７１．４ １９４２．９
施氮水平 １００．０ ２００．０ ４００．０

１．４　测定方法
土壤重金属总量及各形态重金属Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ含量测定方

法依据国家标准（ＧＢ／Ｔ１７１４１—１９９７）［１３］，形态提取试验方
法为改进后的Ｔｅｓｓｉｅｒ法［１４］。重金属含量分析仪器为 ＡＡ８００
型原子吸收光谱仪（美国ＰＥ公司）。

２　结果与分析

２．１　不同剂量重金属污染土壤ｐＨ值变化
２．１．１　Ｐｂ污染土壤ｐＨ值的变化　由图１可见，随施入后时
间的延长，Ｐｂ污染土壤 ｐＨ值呈逐渐降低的趋势，在２８ｄ后
基本稳定，达到动态平衡，ｐＨ值由７．８７降至７．１５左右。在
施入４２ｄ内，随尿素施入剂量的增高，土壤ｐＨ值降低幅度减
小，相反，不同剂量硫酸铵施入土壤 ｐＨ值下降幅度相对较
小，在施入１４ｄ后土壤 ｐＨ值分别下降了０．５８、０．６０、０５８。
施入后４２ｄ内，尿素引起土壤 ｐＨ值下降的幅度比硫酸铵引
起的幅度小，与Ｅｒｉｋｓｓｏｎ等的研究结果［６］一致。尿素及硫酸

铵引起土壤 ｐＨ值下降原因可能是可溶性 Ｐｂ盐注入后能使
土壤ｐＨ值下降，其次是尿素及硫酸铵施入后，经水解产生的
铵在有氧条件下发生硝化作用，从而使土壤ｐＨ值显著降低。

２．１．２　Ｚｎ污染土壤ｐＨ值的变化　由图２可见，尿素及硫酸
铵施入Ｚｎ污染土壤后引起土壤 ｐＨ值下降幅度相对较小。
土壤ｐＨ值较原土样均有所下降，但下降幅度与这２种氮肥
施入剂量的高低无明显关系。随施入时间延长，Ｚｎ污染土壤
ｐＨ值下降幅度均先降后升，施入２８ｄ后其 ｐＨ值均降至最
低：施入尿素后土壤ｐＨ值分别降为７．２６、７．２５、７．２６；施入硫
酸铵后ｐＨ值分别为７．２２、７．２２、７．２１。此后逐渐升高，在施入

４９ｄ后土壤ｐＨ值与施入７ｄ后几乎相等。２种氮肥施入引起
Ｚｎ污染土壤ｐＨ值下降机制与引起Ｐｂ污染土壤下降的机制相
同。而土壤ｐＨ值在施入３５ｄ后升高原因可能是在Ｚｎ污染土
壤中，铵态氮转变为硝态氮后，硝态氮又转变为分子态氮或氮

氧化合物挥发至空气中，从而使土壤ｐＨ值有所升高。

２．１．３　Ｃｄ污染土壤ｐＨ值的变化　由图３可见，尿素及硫酸
铵的施入可以使Ｃｄ污染土壤ｐＨ值下降，但在施入后１４ｄ内
出现了Ｃｄ污染土壤ｐＨ值比原土样高的现象，由于 Ｃｄ污染
能使土壤ｐＨ值上升，而这２种氮肥施入后短期内水解量较
小，虽使土壤ｐＨ值下降，但因降幅过小而使 Ｃｄ污染土壤 ｐＨ
值仍高于原土样 ｐＨ值。２种氮肥施入后土壤 ｐＨ值随时间
推移均先降后升，施入尿素后土壤 ｐＨ值变化与尿素施入剂
量无关，低剂量、中剂量及高剂量施入４９ｄ后较原土样ｐＨ值
分别下降了０．３７、０．４７、０．４２。而 Ｃｄ污染土壤 ｐＨ值下降幅
度与硫酸铵施入剂量高低成正比，低剂量、中剂量、高剂量施

入４９ｄ后较原土样ｐＨ值分别下降了０．２６、０．３９、０．４９。２种
氮肥施入引起Ｃｄ污染土壤ｐＨ值下降机制与其引起Ｚｎ污染
土壤ｐＨ值下降的机制相同。

２．２　土壤中Ｐｂ形态分布的变化
污染土壤中交换态Ｐｂ在２种化肥施入前后所占比例均

非常小。Ｔｕ等认为尿素２００ｍｇＮ／ｋｇ显著降低了土壤中 Ｐｂ
交换态的含量［１５］，本研究结果与之相似。从图４－Ａ可以看
出，不同剂量尿素及硫酸铵施入后，先使土壤中交换态 Ｐｂ所
占比例骤降，随时间延长其比例逐渐升高，并在２１ｄ后开始
超过空白样，４９ｄ后除高剂量尿素施入土样外，其他样品交
换态比例均超过空白样，均达７％左右，较空白样增加了约
０．６百分点。其中，交换态比例增加量与尿素施入量成反比，
在７～４９ｄ内，低剂量尿素施入后，其比例由４．８５％逐渐增至
７．２９％，中剂量施入后由３．７１％增至６．７５％，高剂量施入后
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由３．１５％增至５．８７％。而硫酸铵施入较尿素施入后交换态
Ｐｂ所占比例升高幅度更大，随时间推移，高剂量硫酸铵施入
后交换态Ｐｂ所占比例快速升高，由施入７ｄ后的３．５１％增至
７．７６％，而中、低剂量施入后升高幅度相近，４９ｄ后分别为
６．８４％、６．６３％。对比土壤 ｐＨ值变化可看出，Ｐｂ污染土壤
中，土样 ｐＨ值与可溶态 Ｐｂ所占比例呈显著负相关，土壤酸
度越大，土壤中可溶态Ｐｂ所占比例越大。

土壤中碳酸盐结合态Ｐｂ含量会发生变化，从图４－Ｂ看
出，其变化幅度与施入化肥剂量无明显关系。结合土壤 ｐＨ
值变化可以看出，土壤中碳酸盐结合态Ｐｂ与其ｐＨ值呈显著
正相关，不同剂量硫酸铵施入后，所占比例均小于空白样；而

尿素施入后，尤其是中剂量尿素施入后能使其百分比高于其

空白样，且在 １４、４９ｄ时达到最高，分别比空白样高出了
１１２３、１１．５０百分点。　
　　从图４－Ｃ可以看出，硫酸铵施入后土壤中铁锰氧化物
结合态Ｐｂ所占百分比均大于尿素施入后引起的变化，但变化
幅度与２种氮肥施入剂量无明显关系。随时间延长，铁锰氧
化物结合态所占比例均逐渐上升，且在４２ｄ后基本达到平
衡，平衡后除中剂量尿素施入后使铁锰氧化物结合态Ｐｂ所占
比例低于空白样外，其他均有升高，低剂量、高剂量尿素及低

剂量、中剂量硫酸铵施入后铁锰氧化物结合态所占比例均在

３９％左右，比空白样高７百分点。
从图４－Ｄ可以看出，土壤中有机结合态Ｐｂ含量也会发

生变化，但变化幅度较小，且与施入氮肥的种类及剂量没有明

显关系。高剂量尿素及硫酸铵施入２１ｄ后，土壤有机结合态
Ｐｂ所占百分比达最大，分别比空白样高７．９２、５．７７百分点；
低剂量尿素施入２８ｄ后有机结合态 Ｐｂ所占比例达最大，比
空白样高８．０１百分点。总体来看，氮肥施入４２ｄ后土壤中
有机结合态Ｐｂ含量达到稳定，此时中剂量尿素施入后该态
Ｐｂ比例较空白样约低１百分点，而其他种类及剂量氮肥处理
后土壤中有机结合态 Ｐｂ比例均达到１８％左右，高出空白样
约４百分点。

从图４－Ｅ可以看出，同剂量尿素及硫酸铵施入后，土壤
中残渣态Ｐｂ所占比例先增后减。２种氮肥施入１４ｄ内残渣
态Ｐｂ所占百分比均高于空白样，其中低剂量硫酸铵施入７ｄ
后使该态所占比例达３５．３３％。施入化肥２１ｄ后除低剂量、
中剂量尿素处理外，其他处理土壤中残渣态 Ｐｂ均低于空白
样。施入化肥２８ｄ后残渣态含量达到动态平衡，此时所占百
分比均在１７％左右，较空白样约低６百分点。同时，氮肥处
理后土壤中残渣态Ｐｂ所占比例变化与施入氮肥的种类及剂
量没有明显关系。

总体来看，尿素及硫酸铵的施入在短期内对土壤中重金

属Ｐｂ存在较明显的钝化作用。其中低剂量１００ｍｇＮ／ｋｇ硫
酸铵施入后钝化作用明显，最高可钝化土壤 Ｐｂ总含量的
１１．８２％。可认为适量施入硫酸铵后短期内对改善重金属 Ｐｂ
污染土壤的生态风险将起到积极作用。
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２．３　土壤中Ｚｎ形态分布的变化
从图５－Ａ可以看出，交换态Ｚｎ在２种化肥施入前后所

占比例均非常小，均未超过４％。与 Ｔｕ等的结论［１５］不同，尿

素及硫酸铵施入后土壤中交换态 Ｚｎ没有出现显著降低的趋
势。结合土壤ｐＨ值，交换态Ｚｎ所占比例与２种氮肥施入剂
量的高低没有显著相关关系，但与土壤ｐＨ值呈一定负相关。
其中，不同剂量尿素施入后，土壤中交换态 Ｚｎ所占比例与空
白样接近，低剂量、中剂量、高剂量施入４９ｄ后所占比例分别
为１．２４％、１．４２％、１．２２％。而不同剂量硫酸铵施入后，土壤
中交换态Ｚｎ所占比例呈先升后降的变化特征，在４２ｄ后达
到稳定，此时低剂量、中剂量、高剂量施入后交换态Ｚｎ所占比
例分别为１．５３％、１．５０％、１．５４％。

从图５－Ｂ可以看出，不同剂量尿素及硫酸铵施入后能
引起土壤中碳酸盐结合态 Ｚｎ所占比例无规则的变化。低剂
量尿素施入后其所占比例与空白样接近，在１４％左右；而高
剂量尿素的施入引起其比例变化幅度最大，在４２ｄ时使其升
高至２０．７８％。相对于尿素，施入硫酸铵后引起土壤中碳酸
盐结合态Ｚｎ比例变化幅度较小。结合土壤 ｐＨ值变化可得
出，碳酸盐结合态 Ｚｎ所占比例与土壤 ｐＨ值存在一定正相
关。其中，不同剂量氮肥施入后，土壤中碳酸盐结合态 Ｚｎ所
占比例均呈先升后降再升趋势，且在施入４９ｄ后均达到１５％

左右，较空白样高１百分点。
　　从图５－Ｃ可以看出，不同剂量尿素及硫酸铵施入后对
土壤中铁锰氧化物结合态 Ｚｎ所占比例的影响较小。高剂量
尿素施入后２８ｄ内能降低铁锰氧化物结合态所占比例，且在
７ｄ时比例最低，较空白样低１０百分点。同样高剂量硫酸铵
施入后３５ｄ内也能引起铁锰氧化物结合态的降低，且在１４ｄ
时使其低于空白样１０百分点。施入２种氮肥４９ｄ后所有土
样中铁锰氧化物结合态 Ｚｎ所占比例均达到４２％左右，较空
白样高 ７百分点。结合土壤 ｐＨ值的变化，铁锰氧化物结合
态Ｚｎ所占比例与土壤ｐＨ值变化无明显相关性。
　　从图５－Ｄ可以看出，土壤中有机结合态Ｚｎ所占比例的
变化均为先降后升趋势，但其变化幅度与施入氮肥的种类及

剂量没有明显关系。２种氮肥施入３５ｄ内，土壤中有机结合
态Ｚｎ所占比例均低于空白样，且百分比随时间迁移变化较
小，此时有机结合态 Ｚｎ所占比例均在５．８％左右，比空白样
低１百分点。４２ｄ时有机结合态所占比例迅速上升并高于空
白样，４９ｄ后均达到９％左右，较空白样高２百分点。

从图５－Ｅ可以看出，土壤中残渣态 Ｚｎ所占比例呈先增
后降的趋势。２种氮肥施入４２ｄ内残渣态 Ｚｎ所占比例变化
较小，且均高于空白样，４２ｄ后该态所占比例低于空白样，
４９ｄ后不同处理条件下残渣态所占比例均骤减至３３％左右，
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比空白样低１０百分点。与氮肥施入 Ｐｂ污染土壤一样，土壤
中残渣态Ｚｎ所占比例变化与施入氮肥的种类及剂量无明显
关系。

总体来看，２种化肥施入后并没有改变污染土壤中重金
属Ｚｎ各形态的分布规律，各形态百分比始终为：残渣态 ＞铁
锰氧化物结合态＞碳酸盐结合态＞有机结合态＞交换态。化
肥施入后短期内对Ｚｎ存在钝化作用，但该作用不明显，钝化
作用最高值发生在高剂量尿素４００ｍｇＮ／ｋｇ施入后７ｄ，可钝
化土壤Ｚｎ总含量的１１．４４％。同时，尿素及硫酸铵施入后土
壤中有机结合态与残渣态相互转化趋势明显，在３５ｄ内主要
由有机结合态转化为残渣态，此后转化方向逆转。

２．４　土壤中Ｃｄ形态分布的变化
从图６－Ａ可以看出，不同剂量尿素及硫酸铵施入后，污

染土壤中交换态Ｃｄ所占比例呈先降后升的趋势。交换态Ｃｄ
在２种化肥施入前后所占比例都较高，均达到２０％以上。交
换态Ｃｄ所占比例与氮肥施入剂量及种类无明显关系。其
中，不同剂量尿素及硫酸铵施入后，土壤中交换态 Ｃｄ所占比
例呈由低到高趋势，且在２８ｄ内基本都低于空白样值，２８ｄ
后缓慢升高，４２ｄ后基本稳定，此时交换态 Ｃｄ所占比例均在
２５％左右。
　　从图６－Ｂ可以看出，污染土壤中碳酸盐结合态Ｃｄ所占
比例均呈先降后升趋势，升降幅度与这２种氮肥种类及剂量
均无明显关系，结合土壤 ｐＨ值变化，碳酸盐结合态 Ｃｄ与土
壤ｐＨ值呈显著正相关。２种化肥施入１４ｄ内碳酸盐结合态

Ｃｄ较稳定，其所占比例均在１５％左右，较空白样约低５百分
点；此后缓慢上升，至２８ｄ时与空白样接近，３５ｄ时超过空白
样；化肥施入４２ｄ后基本达到稳定，此时所占比例均在２３％
左右，较空白样约高３百分点。
　　从图６－Ｃ可以看出，与交换态及碳酸盐结合态所占比例
变化相似，污染土壤中铁锰氧化物结合态Ｃｄ所占比例也呈先
降后升趋势，结合土壤ｐＨ值变化，该比例变化与土壤ｐＨ值呈
显著负相关。２种化肥施入后２１ｄ内铁锰氧化物结合态所占
比例均低于空白样，且在２１ｄ时都在１７％左右，较空白样低４
百分点。此后铁锰氧化物结合态所占比例缓慢上升，２８ｄ时与
空白样基本接近。４２ｄ后基本达到稳定，此时铁锰氧化物结合
态所占比例均在２６％左右，较空白样约高４百分点。

从图６－Ｄ可以看出，土壤中有机结合态 Ｃｄ所占比例也
呈先降后升趋势，且其升降幅度与施入氮肥的种类及剂量也

无明显关系。２种化肥施入后１４ｄ内有机结合态 Ｃｄ所占比
例基本稳定，且均在１０％左右，低于空白样５百分点，此后该
态比例逐渐升高。至２８ｄ时高于空白样，且在４２ｄ后达到稳
定，此时所占比例均在２０％左右，高于空白样约５百分点。

从图６－Ｅ可以看出，土壤中残渣态Ｃｄ所占比例呈先骤
升后骤降的趋势，通过比较认为，土壤中残渣态 Ｃｄ所占比例
变化与施入氮肥的种类及剂量无明显关系。２种化肥施入后
１４ｄ内残渣态Ｃｄ基本呈上升趋势，所占比例高于空白样２５
百分点。从２１ｄ开始逐渐下降，３５ｄ时已低于空白样，４２ｄ
后基本达到稳定，此时残渣态所占比例均在３％左右，低于空

—７６２—江苏农业科学　２０１７年第４５卷第６期



白样１７百分点。
总体来看，尿素及硫酸铵施入后２１ｄ内可促使交换态、

碳酸盐结合态、铁锰氧化物结合态及有机结合态向残渣态Ｃｄ
转化，但此后转化方向发生逆转，大量残渣态 Ｃｄ向其他形态
转化，其所占比例还不足空白样的５０％（约４％）。因此，认
为２种化肥施入在短期内能对重金属污染土壤中的 Ｃｄ存在
强烈的钝化作用，最高可钝化土壤 Ｃｄ总含量的５０％以上。
施入化肥可在短期内改善 Ｃｄ污染土壤的生态风险，但随时
间的推移，这种风险可能会逐渐增大，甚至远远高于化肥施入

前的水平。

３　讨论与结论

造成交换态Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ所占比例变化的原因，是在外源
可溶性Ｐｂ、Ｚｎ盐注入后，由于土壤发生专性吸附而使土壤胶
体释放Ｈ＋，在尿素及硫酸铵施入后，随土壤酸度的增大，土
壤胶体吸附重金属离子的量将减少，从而导致交换态 Ｐｂ、Ｚｎ
浓度增大；反之，酸度减小，土壤中交换态 Ｐｂ、Ｚｎ浓度也减
小。尿素或硫酸铵施入量越大，越容易使土壤中交换态Ｐｂ浓
度增大，从而促进植物对重金属 Ｐｂ的吸收转化，潜在的生态
风险也随之增大；尿素或硫酸铵施入后，短期内土壤中交换态

Ｚｎ浓度增大，重金属Ｚｎ生态毒性较强，而３５ｄ后其浓度又恢
复至施入前状态，其潜在的生态风险不变；而不同剂量尿素及

硫酸铵施入后，在２１ｄ内能降低交换态Ｃｄ浓度，从而降低重
金属Ｃｄ的生态毒性，但２１ｄ后随交换态 Ｃｄ浓度增大，其生
态毒性也随之增强，尿素及硫酸铵短期内对土壤重金属 Ｃｄ
存在钝化作用。

土壤中碳酸盐结合态重金属所占比例与施入氮肥种类及

剂量无明显关系，而与土壤ｐＨ值呈明显正相关，尤其是碳酸
盐结合态Ｐｂ相关性较高，氮肥通过改变土壤ｐＨ值来影响土
壤中碳酸盐结合态重金属的比例，与前人研究结果［１６］一致。

土壤中铁锰氧化物结合态重金属所占比例与施入氮肥的种类

及剂量无明显关系，且在化肥施入４２ｄ后达到平衡，此时各
条件处理后所占比例均较接近，如铁锰氧化物结合态Ｐｂ、Ｚｎ、
Ｃｄ分别达到３９％、４２％、２６％左右。结果表明，土壤中重金属
的铁锰氧化态含量随ｐＨ值的升高缓慢增加，且当 ｐＨ值在６
以上时，其含量随ｐＨ值升高迅速增加［１７］，本研究得出铁锰氧

化态Ｐｂ、Ｚｎ与土壤ｐＨ值无明显关系，铁锰氧化态Ｃｄ与土壤
ｐＨ值呈显著负相关，其机制尚待进一步研究。

土壤中有机结合态重金属Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ所占比例与施入氮
肥种类及剂量无明显关系，且在氮肥施入后一段时间（约３０
ｄ）内其值小于空白样，结合土壤ｐＨ值变化可看出，此时有机
结合态比例与ｐＨ值呈正相关，与前人研究结论［１８］一致，其机

制在于土壤有机质／金属络合物的稳定性随 ｐＨ值降低而减
弱，从而减弱了重金属在有机质表面的结合和专性吸附。此

后，土壤中有机结合态重金属比例逐渐升高并超过空白样，且

与土壤ｐＨ值无明显相关。原因可能是随氮肥施入时间延
长，土壤中残渣态重金属受 ｐＨ值等因素影响而大量转换成
交换态、有机质结合态等相对不稳定态，从而使有机质结合态

重金属所占比例出现了高于空白样的现象。

残渣态重金属由于土壤酸度的增加而被部分主要是硫化

物溶解，从而使残渣态所占比例下降［１９］。综合土壤 ｐＨ值变

化可以看出，氮肥施入后引起重金属污染土壤ｐＨ值降低，而
在土壤ｐＨ值降低前期残渣态 Ｐｂ、Ｚｎ所占比例略有增高，残
渣态Ｃｄ所占比例骤然增高，只有在一段时间（约３０ｄ）后，残
渣态Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ所占比例才低于空白样，其中残渣态比例的
增高可认为是部分碳酸盐结合态及铁锰氧化物结合态重金属

转化为残渣态造成的。土壤中残渣态 Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ含量的变
化，不但受土壤ｐＨ值的影响，还与时间变化密切相关。

不同剂量尿素及硫酸铵注入后均能降低外源重金属污染

土壤ｐＨ值，且降低幅度与时间存在一定关系。不同剂量尿
素及硫酸铵施入后，Ｐｂ污染土壤 ｐＨ值呈逐渐降低趋势，在
２８ｄ后达到稳定，土壤 ｐＨ值由原土样的７．８７降至７．１５；Ｚｎ
污染土壤 ｐＨ值呈先降后升的趋势，且在２８ｄ时降至最低，
ｐＨ值为７．２２；Ｃｄ污染土壤呈逐渐降低趋势，在４２ｄ后达到
稳定。

土中交换态 Ｐｂ、Ｃｄ所占比例随时间呈先降后升的趋
势，而Ｚｎ呈先升后降的趋势，且交换态 Ｐｂ所占比例与土壤
ｐＨ值呈显著负相关。碳酸盐结合态Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ与土壤 ｐＨ值
呈明显正相关，其中 Ｃｄ呈明显先降后升趋势。铁锰氧化物
结合态Ｃｄ与土壤ｐＨ值呈显著负相关，而 Ｐｂ、Ｚｎ与土壤 ｐＨ
值无明显关系，其中Ｚｎ、Ｃｄ均呈先降后升趋势。有机结合态
Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ所占比例在３５ｄ内均与土壤 ｐＨ值呈正相关，３５ｄ
后比例骤然增大，且其变化与土壤 ｐＨ值无明显关系。残渣
态Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ均呈先升后降趋势，与土壤ｐＨ值无明显关系。

尿素及硫酸铵施入重金属污染 土后，短期（２８ｄ）内可
对其中Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ起到钝化作用，其中最高可钝化 土中 Ｐｂ
总含量的１１．８２％、Ｚｎ总含量的１１．４４％、Ｃｄ总含量的５０％
以上。
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西南民族地区碳安全等级评估

胡剑波，桂姗姗
（贵州财经大学经济学院，贵州贵阳５５００２５）

　　摘要：我国西南民族地区属于生态脆弱区，对气候变化颇为敏感，如何坚守发展与生态２条底线是一项重要的研
究课题。基于此，依据西南民族地区１９９０—２０１５年相关数据，在利用ＩＰＣＣ分析法测算西南民族地区能源消费ＣＯ２排

放基础上，构建出西南民族地区碳排放指数模型，对其碳排放安全等级进行综合评价，实证研究结果显示：（１）西南民
族地区化石能源消费产生的ＣＯ２排放量处于逐年递增态势，从１３２４５．７９万ｔ上升到７３８６２．５５万ｔ，年均增长率高达

７．１２％；（２）西南民族地区碳排放指数从０．０３飙升到０．１６，年均增幅高达６．９３％，虽然目前处于低排放安全等级阶
段，但随着ＣＯ２排放增加，若不加以控制，预计未来几年将跨入中等排放等级。
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　　２０１６年１１月１４日，全球碳项目发布了《２０１６年全球碳
预算报告》，报告显示：２０１５年，全球化石燃料及工业 ＣＯ２排
放量总量约３６３亿ｔ，与２０１４年持平，比１９９０年［即《京都议
定书》（ＫｙｏｔｏＰｒｏｔｏｃｏｌ）规定的排放量计算基准年］增加了
６３％，碳排放量排在前４位的经济体分别是中国、美国、欧盟
和印度，其排放量总和占全球６０％左右的份额，各国占比依
次为２９％、１５％、１０％和 ６％。其中：中国年排放量（１０５２７
亿ｔ）比美国与欧盟排放量之和还要大，目前只有我国年排放
量超过 １００亿 ｔ。２０１５年，大气中的 ＣＯ２ 浓度已经超过
７８４５４ｍｇ／ｍ３，远 远 高 于 工 业 革 命 刚 刚 兴 起 之 时 的
５５０ｍｇ／ｍ３，碳安全成为当今刻不容缓、亟待解决的重大问
题。所谓碳安全主要包括２个层面的含义：一是狭义上的碳
安全，它属于气候安全和生态安全的研究范畴，主要是指人类

生产、生活、健康等方面不受 ＣＯ２排放引发气候变暖进而产
生负面影响的保障程度；二是广义上的碳安全，既包括狭义上

的碳安全，又包括 ＣＯ２排放引起气候变化造成生态、环境等
的恶化，进而影响经济运行、社会安定、军事部署等方面的安

全［１］。碳安全作为国家安全的一个组成部分，无论是在广度

上还是在深度上都要远远高于其他传统的国家安全，作为国

家安全体系的重要载体，必须要把碳安全提升到国家战略层

面进行考量［２］。碳安全等级评价主要依据该国或地区碳排

放与碳固定之间的平衡关系，碳排放压力越大，碳安全程度越

低；反之，则碳安全等级越高［３］。目前，碳排放指数是用来评

价一个国家或地区碳安全程度的主流方法。为此，本研究利

用碳排放指数分析法，以处于生态脆弱区的贵州、云南和广西

３个多民族省份为例，在分析西南民族地区化石能源消耗产
生的ＣＯ２排放现状基础上，重点探讨西南民族地区碳排放所
处的安全等级，以期为西南民族地区节能减排、优化产业结构

等方面提供实证数据。

１　研究方法与数据来源

１．１　研究区域概况
我国西部民族地区一方面生态环境十分恶劣，另一方面

自然资源又极其丰富，其中，包括贵州、云南和广西在内的西
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