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摘要:以堆肥后的菜籽饼为有机肥,通过水稻田间试验,研究了有机肥对土壤有机质(OM)、pH、微生物量碳、氮
(MBC、MBN)、3种酶活性(酸性磷酸酶,ACP、脲酶,UA、脱氢酶,DH)及土壤Cd的赋存形态的影响,利用通径分

析研究了有机肥对土壤Cd赋存形态的影响途径和机制。结果表明:(1)施用有机肥能显著提高土壤OM含量

和土壤pH,显著增加土壤中可还原态Cd(Red-Cd)和可氧化态Cd(Oxi-Cd)含量,降低土壤酸可提取态

Cd(Aci-Cd)含量。(2)施用有机肥能不同程度增加土壤 ACP、UA及DH活性,提高土壤 MBC和 MBN
含量。(3)通径分析结果表明,施用有机肥降低土壤 Aci-Cd含量主要是通过提高土壤 OM 含量、DH活

性和 MBC含量这3个途径完成。土壤 OM 含量、土壤DH 活性和 MBC含量的决策系数分别为0.846,

0.257,-0.276,均达到显著水平,是有机肥施用下影响土壤Aci-Cd含量的主控因子。
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Abstract:Afieldexperimentalwereconductedinacidpaddysoiltostudytheinfluenceofthefermentedrapeseedres-
idueasanorganicfertilizeronsoilorganicmatter(OM),pHvalue,microbialbiomasscarbonandnitrogen(MBC
andMBN),threeenzymes(acidphosphatase,ACP,urease,UA,anddehydrogenase,DH),andoccurrencemode
ofCdinsoil.Pathanalysiswasusedtostudytheinfluenceapproachesandmechanismsoforganicfertilizerapplication
onsoilCdoccurrencemode.Theresultsshowedthat:(1)Theapplicationoforganicfertilizercouldsignifi-
cantlyincreasetheOMcontent,alleviatesoilacidity,significantlyincreasetheconcentrationsofreducibleCd
(Red-Cd)andoxidizable-Cd,anddecreasetheconcentrationsofacidextractable-Cd(Aci-Cd)insoil.
(2)ACP,UAandDHactivitiesandMBCandMBNconcentrationsinsoilwereshowedgraduallyraisedafter
organicfertilizerapplication.(3)PathanalysisresultsshowedthatthereductionofAci-Cdconcentrationsin
soilafterorganicfertilizerapplicationwasmainlyachievedbyincreasingofOMcontent,DHactivity,and
MBCconcentrationsinsoil.ThedecisioncoefficientsofsoilOMcontent,soilDHactivity,andMBCcontent
were0.846,0.257and-0.276,respectively,whichreachedthesignificantlevelsandsuggestedtheyarethe
maincontrollingfactorsofsoilAci-Cdcontentunderorganicfertilizerapplication.
Keywords:soilorganicmatter;Cdspeciation;soilmicrobialbiomass;soilenzymeactivity;controllingfactors

  稻田镉(Cd)污染问题是现阶段全球最突出的环

境问题之一。在我国南方以水稻为主要粮食作物的

广泛地区,稻米Cd污染问题不容乐观[1]。雷鸣等[2]

调查了湖南9处矿区周边稻田,均发现不同程度的

Cd污染,部分稻田Cd含量超标严重。在广西,陈桂

芬等[3]调查了多处稻田,结果显示超过1/3的稻田

Cd含量超过国家土壤环境质量二级标准[4],Cd的生

态风险处于较高水平。赵科理等[5]研究发现,浙江省



多处稻田土均存在Cd污染,平均值均超过该省土壤

Cd背景值。此外,如日本[6]、印度[7]等东南亚国家,
也都存在不同程度的稻田Cd污染。

向稻田中施用有机肥是常见的农艺措施,可保持

土壤肥力,提高水稻产量[8]。但在Cd污染土壤中,
这种农艺方式可能会改变Cd的流动性和生物有效

性,影响水稻对土壤中Cd的吸收[9-10],但其影响过程

和机制尚不明确[11]。

Cd在土壤环境中形态复杂,与土壤中各种离子基

团发生溶解-沉淀、吸附-解吸、络合-离解等作用,形
成多种赋存形态[12]。各赋存形态之间维持动态平衡,并
影响土壤Cd生物毒性和迁移能力[13]。有研究[14]表明,
土壤Cd的形态分布受土壤环境的多个因子共同影响。
土壤有机质是重要影响因子之一,它能参与土壤Cd与

各种离子基团间的络合或螯合过程,形成Cd的有机结

合物。土壤有机质还会通过对水稻根系分泌物、水稻蒸

腾作用等的影响,增加根系对土壤养分的摄取,影响根

系对Cd的吸收、转运[15]。其次是土壤pH,酸性土壤中

Cd形成Cd的硫化物,具有较强活性;随着pH升高,土
壤对Cd的吸附量和吸收能力显著上升并产生沉

淀[16-17]。此外,土壤微生物和酶虽无法降解土壤中的

Cd,但可通过自身代谢过程及代谢产物影响或调解

土壤中Cd的溶解-沉淀平衡,影响土壤中Cd形态

和生物有效性[18]。有研究[19]指出,土壤中的微生物

可利用氧化、还原,甲基化和去甲基化等作用转化重

金属,降低重金属活性,减轻土壤重金属毒害。
目前,有机肥施用下稻田土壤Cd赋存形态的影响

机制尚不清楚。根据前期的研究[11,20]结果,稻田中Cd
的赋存形态会受到多个土壤理化性质、土壤微生物及酶

活性的共同影响。本研究利用田间试验,以土壤有机质

含量、pH、微生物量炭、氮及3种土壤酶活性(酸性磷酸

酶、脱氢酶、脲酶)为自变量,利用通径分析确定有机肥

施用下土壤多个因素对Cd赋存形态的影响途径,为Cd
污染稻田区提供重要理论基础,为深入研究土壤中有机

质对Cd形态影响机制提供参考。

1 材料与方法
1.1 研究区概况

研究 区 位 于 湖 南 省 长 沙 县 北 山 镇 荣 河 桥 村

(28°26.21'N,113°03.36'E),为中重度Cd污染水田

(Cd1.84mg/kg)。历史上,有色金属开采和污水灌溉是

该地区土壤重金属污染的原因。种植区地势平坦,属
亚热带季风湿润气候区,年平均气温15.6~18.3℃,
年平均降水量1400~1700mm,无霜期295d。本

研究采用菜籽渣(rapeseedresidue,RSD)作为外源性

有机肥,新鲜未受污染的RSD由湖南娄底市某作坊

提供,并与猪粪进行好氧堆肥。施用前测定了RSD
中Cd含量和供研究区土壤的基本理化性质、微生物

量碳、氮以及酶活性见表1。
表1 供试RSD和稻田土壤的基本理化性质、微生物量碳、氮以及酶活性

供试材料 pH
有机质/

(mg·kg-1)
Cd/

(mg·kg-1)
微生物量/(mg·kg-1)

碳 氮

酶活性

ACP DH UA
RSD 7.14 440.2 - - - - - -

研究区土壤 4.85 30.9 1.84 1235.7 189.7 259.3 10.5 280.3

  注:ACP为土壤酸性磷酸酶(μg苯酚/g,37℃,1h);DH为土壤脱氢酶(μLH+/5g,37℃,6h);UA为土壤脲酶(mgNH3-N/g,37℃,15

h)。下同。

1.2 田间试验

田间试验于2017年8—10月进行。水稻品种为

“湘晚籼12号”,是湖南省常见的籼晚稻。供试田块犁田

后,用土块和塑料薄膜划分若干大小相同(3m×3m)
且独立给排水的试验小区。RSD用量设为1.125
(T1),2.25(T2),4.5t/m2(T3),以不添加RSD为对

照(CK)。每种处理有3次重复。所有试验均采用随

机区组设计。在试验田之间设3行水稻植株作保护

行,以防止相邻处理间的相互影响。水稻种植间距为

(25±3)cm,其他田间管理,包括耕地、水稻移栽和

施用农药等与当地的田间管理相同。
1.3 样品采集与处理

在收获时,从每个试验区对角线上采集3株水

稻,将其混合,以获得样品。轻轻把附着在水稻根部

的土壤抖落,将土壤样品从根部分离出来,并放置在

密封的无菌塑料袋中,通过便携式冰箱运输至实验

室。水稻样品在现场进行简单的冲洗后用聚乙烯网

袋装好后运送到实验室进行进一步处理。
土壤样品带回实验室后,均匀分为2份:一份立

即开始微生物量和酶活性分析;另一份在自然条件下

风干,风干后分别过10,100目筛,分别用于土壤理化

性质和Cd赋存形态的测定。水稻样品先用自来水

洗净,自然条件下晾干,后放入105℃烘箱中杀青1
h,调节温度为85℃,烘至恒重。用剪刀将水稻各个

部位分开,分为根系、茎、叶、谷粒4个部位,用小型粉

碎机(DEMASHI-SY400)将水稻根系、茎和叶均粉

碎,过100目,装入干净的聚乙烯袋中待测。用小型

砻谷机(京奥-JLGJ45)将谷壳和糙米分离,后用小

型粉碎机分别将其粉碎过筛,待测。
1.4 分析方法

土壤pH用酸度计(PHS-3C,雷磁)测定。土

壤有机质(OM)采用水合热重铬酸钾氧化-比色
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法[20]测定。土壤Cd赋存形态采用BCR法[21]提取,
土壤微生物量碳、氮含量采用氯仿熏蒸-提取法[22]

测定,土壤酸性磷酸酶、脲酶、脱氢酶均采用比色

法[23]测定。所有土壤样品溶液中Cd含量采用ICP
-MS(ThermoFisherX2)测定。以国家标准物质土

壤(GBW07404(GSS-4))进行质量控制,同时做空

白试验,土壤样品Cd的回收率为102.5%~108.9%。
1.5 数据处理

采用通径分析[24]对因变量y(土壤Cd赋存形

态)与多个自变量xi(土壤有机质含量、pH、酶活性

及微生物量)之间的线性关系。因变量y 与自变量

xi之间的相互关系见图1。
rij=bi+∑rij*bi

Ri=2riybi-bi
2

试验中的数据结果均为平均值±标准偏差(n=
3),数据统计与分析均采用SPSS19.0One-Way
ANOVA-Duncan(p<0.05)进行分析,图1采用

MicrosoftVisio绘制,其余图件采用OriginPro2015
软件进行处理。

注:y 为因变量土壤Cd赋存形态(Aci-Cd、Red-Cd、Oxi-Cd
和Res-Cd);x1、x2、x3 分别为自变量土壤有机质含量、

pH、酶活性及微生物量;r为自变量之间的相关系数;b为通

径系数;e为剩余通径系数。

图1 通径分析中因变量与自变量之间的相互关系

2 结果与分析
2.1 有机肥对土壤有机质、pH和Cd赋存形态的影响

由图2可知,施用有机肥显著增加了土壤有机质

(OM)含量(p<0.05),与对照(CK)相比,T1、T2、T3处

理使土壤OM含量分别上升8.10%,24.84%,22.55%。
对土壤pH而言,供试土壤pH较低(pH=4.85),为酸性

土壤,有机肥处理下土壤pH呈现显著上升的趋势(p<
0.05),与对照(CK)相比,T1、T2、T3处理使土壤pH分

别上升0.16,0.25,0.56个单位。
土壤中重金属的生物毒性及迁移能力并不与重

金属总量直接相关,而与其赋存形态显著相关。在本

研究中,通过BCR提取法分析了施用有机肥对土壤

Cd赋存形态的影响。由图3可知,除残渣态Cd(Res-
Cd)外,有机肥对其余3个形态的Cd均呈现出显著影

响。其中酸可提取态Cd(Aci-Cd)含量随有机肥施用量

的增加显著下降(p<0.05),与对照(CK)相比,T1、T2、

T3处理使土壤Aci-Cd含量分别降低7.77%,35.92%,
36.41%。相反,土壤中可还原态Cd(Red-Cd)和可氧

化态Cd(Oxi-Cd)在高有机质处理(T3)下均显著增

加(p<0.05),与对照(CK)相比,T1、T2、T3处理使

土壤Red-Cd和 Oxi-Cd含量分别上升13.33%,
9.44%,36.67%和9.84%,3.28%,18.03%。

注:图柱上方不同小写字母表示不同处理间差异显著(P<
0.05)。下同。

图2 施用有机肥对土壤有机质和pH的影响

注:Aci-Cd、Red-Cd、Oxi-Cd和Res-Cd分别为土壤中酸可

提取态Cd、可还原态Cd、可氧化态Cd和残渣态Cd。下同。

图3 施用有机肥对土壤Cd赋存形态的影响

2.2 有机肥对土壤酶活性及微生物量的影响

土壤微生物活动和酶活性影响土壤中重金属的

流动性和植物对重金属的吸收[25]。在本研究中,测
定了土壤微生物量碳(MBC)、氮(MBN)及3种重要

酶活性(酸性磷酸酶 ACP、脲酶 UA、脱氢酶 DH)。
由图4可知,有机肥使土壤中ACP和DH活性均不

同程度上升,与对照(CK)相比,T1、T2、T3处理使土壤

ACP和DH活性分别上升4.44%,30.99%,15.67%和

67.98%,241.66%,349.93%,但未达到显著水平(p>
0.05),施用有机肥对土壤脲酶活性无显著变化(p>
0.05)。对土壤 MBC和 MBN而言,除T1处理下土壤

MBN含量出现下降以外,施用有机肥土壤 MBC和

MBN均呈现不同程度上升(p<0.05)。与对照(CK)
相比,T1~T3处理使土壤MBC和MBN含量分别上升

10.30%~23.55%和0.40%~10.19%。
本研究中,施用有机肥提高了土壤中的微生物量及

3种酶活性,这与已有研究[26]结果相似:有机肥施用下

土壤微生物量和酶活性的改变是影响土壤中Cd赋存形

态的重要效途径之一。尽管土壤微生物不能降解土壤

中的重金属,但可以通过自身的代谢过程及代谢产物影
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响或者调节土壤中重金属离子的溶解和沉淀平衡,对
土壤中重金属的形态和生物有效性产生影响。Ledin
等[27]研究认为,土壤微生物与重金属形态存在密切

关系,微生物活动可能抵消土壤酸化对土壤重金属移

动性增加的影响;Suksabye等[28]研究发现,土壤微生

物可能会引起污染土壤中Ca2+、Mg2+等阳离子的浸

出,与Cd2+产生竞争吸收,降低水稻籽粒中Cd的含

量,并有利于植物干重的增加和谷物中矿物质营养物

质的积累;Xu等[29]研究发现,重金属会显著影响土

壤中的 MBC、MBN 以及多种酶活性,同时土壤中

UA、ACP以及DH的活性与水稻对重金属吸收存在

显著的相关关系。

  注:ACP、UA、DH、MBC和 MBN分别为土壤中酸性磷酸酶活性(μg苯酚/g,37℃,1h)、脲酶活性(mg)、脱氢酶活性(NH3--N/g,37℃,15

h)、微生物量碳(μLH+/5g37℃,6h)和微生物量氮含量。下同。

图4 施用有机肥对土壤酶活性及微生物量的影响

2.3 土壤pH、有机质含量、微生物量以及酶活性与

土壤Cd赋存形态的关系

为研究土壤pH、有机质含量、微生物量以及酶

活性对土壤Cd赋存形态的影响,分别将其进行相关

性分析(表2)。从表2可以看出,土壤Aci-Cd含量

与土壤OM含量、pH、酸性磷酸酶活性(ACP)、脱氢

酶活性(DH)、微生物量碳(MBC)和可氧化态Cd含

量(Oxi-Cd)均呈现出显著或极显著的相关关系(p<
0.05或p<0.01),可还原态Cd含量(Red-Cd)与土

壤pH 为极显著的正相关关系,可氧化态 Cd含量

(Oxi-Cd)与土壤OM为显著的正相关关系,残渣态

Cd(Res-Cd)与其他变量间均无显著相关性。此外,
土壤OM、pH、微生物量以及各酶活性间也发现存在

显著的正相关关系。土壤Aci-Cd含量的降低与土

壤Red-Cd含量的急剧上升有关。施用RSD显著

增加了土壤OM和提高了土壤pH(图2),使得土壤

中有机组分能为重金属提供更多的结合点位,促使酸

可提取态Cd向可还原态转化[30]。
表2 土壤pH、有机质含量、微生物量以及酶活性与土壤Cd赋存形态的相关分析

指标 OM pH ACP UA DH MBC MBN
土壤Cd赋存形态

Aci- Red- Oxi- Res-
OM 1.000
pH 0.465 1.000
ACP 0.470 0.292 1.000
UA -0.140 0.382 0.355 1.000
DH 0.334 0.706* 0.655* 0.487 1.000
MBC 0.679* 0.506 0.526 0.357 0.469 1.000
MBN 0.379 0.241 0.573 0.289 0.325 0.669* 1.000
Aci- -0.928** -0.625* -0.611* 0.013 -0.630* -0.651* -0.430 1.000
Red- 0.493 0.776** 0.014 0.100 0.532 0.574 0.139 -0.568 1.000
Oxi- 0.678* 0.469 0.261 -0.347 0.176 0.520 0.311 -0.645* 0.545 1.000
Res- 0.300 -0.065 0.527 0.421 0.253 0.479 0.400 -0.287 -0.120 0.076 1.000

  注:n=12;**p<0.01;*p<0.05。下同。

2.4 土壤pH、有机质含量、微生物量以及酶活性对

Cd赋存形态的影响途径

为进一步分析有机肥施用下土壤理化性质(pH
和OM)、土壤酶活性(ACP、DH、UA)及微生物量

(MBC、MBN)对土壤Cd赋存形态的影响特征,利用通径

分析讨论各土壤影响因子与Cd各赋存形态之间的线性

关系、直接通径系数和间接通径系数。从表3可以看

出,施用有机肥下土壤OM含量对土壤Aci-Cd含量的

影响最大(ROM=0.846),其次是DH活性和MBC(RDH=

0.357,RMBC=-0.276),均达到了显著水平(p<0.05),其
中土壤OM含量和DH活性为显著的正影响,而 MBC
为显著的负影响,其他影响因子的决策系数较小。从通

径系数上来说,有机肥施用下土壤 OM 含量对土壤

Aci-Cd含量的直接影响最大,其次是DH活性,其直接

通径系数分别达到了-0.805和-0.430。MBC对土壤

Aci-Cd含量的直接影响较小(bMBC=0.196),但间接通

径系数总和较大(rMBCjbj=-0.802),这表明 MBC主要

通过影响其他理化指标的性质间接影响土壤Aci-Cd
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含量。此外,通径剩余因子e较小,仅为0.063,表明本研

究中对Aci-Cd含量的作用有影响的自变量考虑较全

面。对于Red-Cd来说,土壤ACP活性和DH活性对

Red-Cd含量存在显著影响(p<0.05),决策系数分别为

-1.600和0.158,土壤ACP活性对Red-Cd的直接通径

系数和间接通径系数总和分别为-1.251和1.265。有机

肥施用下土壤ACP活性对Red-Cd含量的变化有显著

的影响,但其直接影响和间接影响作用相反,与土壤Red
-Cd含量的相关性较差。土壤DH活性对土壤Red-
Cd含量也存在显著的影响(p<0.05),其直接通径系数

和间接通径系数总和分别为0.885和-0.353。此

外,本研究中各影响因子对Oxi-Cd和Res-Cd含

量的决策系数较小,均未达到显著水平,说明本研究

中各影响影响因子对该Cd赋存形态的影响较小。
综上所述,有机肥施用下,土壤Aci-Cd含量的降低

主要通过提高土壤OM 含量、土壤DH活性和 MBC
含量这3个途径完成的,其中土壤 OM 含量和DH
活性的增加直接降低了土壤 Aci-Cd含量,而土壤

MBC的上升主要是通过影响土壤其他影响因子,间
接降低了土壤 Aci-Cd含量。因此,建议在今后研

究中,应针对这3个影响因子对土壤中Cd形态的影

响机制进行深入研究。
表3 有机肥施用下土壤有机质、pH、酶活性及微生物量与土壤Cd形态之间的通径分析

因子
直接通径

系数(bi)
间接通径系数

总和 OM pH ACP UA DH MBC MBN

相关

系数(ri)
决策

系数(Ri)
Pi

Aci-Cd
OM -0.805 -0.123 0.001 -0.044 -0.013 -0.143 0.111 -0.034 -0.928 0.846 0**

pH 0.016 -0.082 -0.070 -0.021 -0.003 0.020 0.015 -0.023 -0.066 -0.002 0.693
ACP -0.094 -0.517 -0.378 0.003 0.033 -0.282 0.158 -0.052 -0.611 0.106 0.221
UA 0.092 -0.079 0.113 -0.001 -0.033 -0.210 0.078 -0.026 0.013 -0.006 0.114
DH -0.430 -0.200 -0.268 -0.001 -0.062 0.045 0.115 -0.029 -0.630 0.357 0.001**

MBC 0.196 -0.802 -0.453 0.001 -0.076 0.037 -0.252 -0.059 -0.605 -0.276 0.049*

MBN -0.090 -0.340 -0.305 0.004 -0.054 0.027 -0.140 0.128 -0.430 0.069 0.124
e 0.063 0.063 0.004

Red-Cd
OM 0.416 0.077 0.005 -0.587 0.011 0.295 0.348 0.006 0.493 0.238 0.191
pH 0.057 -0.229 0.036 -0.276 0.003 -0.042 0.046 0.004 -0.172 -0.023 0.797
ACP 1.251 1.265 0.195 0.013 -0.027 0.580 0.496 0.009 0.014 1.600 0.026*

UA -0.077 0.177 -0.058 -0.002 -0.444 0.431 0.246 0.005 0.100 -0.021 0.778
DH 0.885 -0.353 0.139 -0.003 -0.819 -0.037 0.362 0.005 0.532 0.158 0.034*

MBC 0.618 -0.267 0.234 0.004 -10.004 -0.031 0.519 0.010 0.351 0.052 0.192
MBN 0.016 0.123 0.158 0.014 -0.717 -0.022 0.288 0.402 0.139 0.004 0.955
e 0.374 0.374 0.140

Oxi-Cd
OM 0.443 -0.085 0.022 -0.404 -0.048 0.193 0.164 -0.012 0.359 0.121 0.397
pH 0.249 -0.177 0.038 -0.190 -0.012 -0.027 0.022 -0.008 0.072 -0.026 0.532
ACP -0.861 0.980 0.208 0.055 0.121 0.380 0.234 -0.018 0.119 -0.946 0.251
UA 0.342 0.013 -0.062 -0.009 -0.306 0.283 0.116 -0.009 0.354 0.125 0.491
DH 0.580 -0.101 0.148 -0.012 -0.564 0.166 0.171 -0.010 0.479 0.220 0.307
MBC 0.292 0.032 0.249 0.018 -0.691 0.136 0.340 -0.021 0.324 0.104 0.697
MBN -0.032 0.215 0.168 0.063 -0.494 0.099 0.189 0.190 -0.013 0.948
e 0.662 0.662 0.438

Res-Cd
OM 0.771 -0.322 0.010 0.371 0.056 -0.151 -0.349 -0.148 0.098 0.098 0.177
pH 0.116 0.104 0.067 0.174 -0.014 0.021 -0.046 -0.098 0.038 0.038 0.768
ACP 0.791 -0.489 0.362 0.026 0.142 -0.297 -0.498 -0.223 -0.148 -0.148 0.288
UA 0.399 -0.411 -0.108 -0.004 0.281 -0.221 -0.246 -0.113 -0.169 -0.169 0.429
DH -0.453 0.474 0.257 -0.005 0.518 0.194 -0.364 -0.127 -0.224 -0.224 0.416
MBC -0.620 0.716 0.434 0.009 0.635 0.158 -0.266 -0.254 -0.504 -0.504 0.426
MBN -0.389 0.339 0.292 0.029 0.454 0.115 -0.148 -0.404 -0.112 -0.112 0.446
e 0.666 0.666 0.444

3 结 论
(1)施用有机肥能显著提高土壤有机质含量,有

助于缓解土壤酸度,显著增加土壤中可还原态镉和可

氧化态镉含量,降低土壤酸可提取态含量。
(2)施用有机肥能不同程度地增加土壤酸性磷酸

酶活性、脲酶活性以及脱氢酶活性,提高土壤微生物

碳和微生物量氮含量。
(3)施用有机肥降低土壤酸可提取态镉含量主要通

过提高土壤有机质含量、土壤脱氢酶活性和微生物量碳

含量这3个影响因子的途径完成,其中土壤有机质含量

和脱氢酶活性的增加直接降低了土壤酸可提取态含量,
而土壤微生物量碳的上升主要是通过影响土壤其他影
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响因子,间接降低了土壤酸可提取态镉含量。
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