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摘要： 以云南省个旧市重金属污染农田为研究对象，通过野外田间试验研究 ７ 种配置种植方式下龙葵（Ｓｏｌａｎｕｍ
ｎｉｇｒｕｍ）、大叶井口边草（Ｐｔｅｒｉｓ ｃｒｅｔｉｃａ ｖａｒ． ｎｅｒｖｏｓａ）和短萼灰叶（Ｔｅｐｈｒｏｓｉａ ｃａｎｄｉｄａ）对 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 的吸收特征，探讨

３ 种植物不同配置方式对 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 复合污染农田的修复潜力。 结果表明：供试农田土壤 Ｃｄ 和 Ａｓ 含量均超出

ＧＢ １５６１８—１９９５《土壤环境质量标准》中的三级标准。 所有不同植物配置种植方式中，龙葵地上部对 Ｃｄ 的吸收量

最大，为（６􀆰 ９９±０􀆰 ２５） ｍｇ·ｋｇ－１，大叶井口边草地上部对 Ａｓ 的吸收量最大，为（３２６􀆰 ９８±９３􀆰 ９９） ｍｇ·ｋｇ－１，短萼灰

叶地上部对 Ｐｂ 的吸收量最大，为（３２􀆰 ９６±５􀆰 ６５） ｍｇ·ｋｇ－１，均低于超富集植物的临界阈值（Ｃｄ １００ ｍｇ·ｋｇ－１，Ａｓ
１ ０００ ｍｇ·ｋｇ－１，Ｐｂ １ ０００ ｍｇ·ｋｇ－１）。 比较 ７ 种种植方式对污染土壤中重金属的提取效率发现，单作龙葵条件下，
龙葵地上部对 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 的吸收量最大，年吸收量分别为 １ ００４􀆰 ９７、１５２􀆰 ０４ 和 １ ５３４􀆰 ４７ ｇ·ｈｍ－２，若将 Ｃｄ 和 Ａｓ
污染农田土壤修复达到 ＧＢ １５６１８—１９９５ 中的三级标准，提取效率分别为 ２􀆰 ８１１ ６％和 １􀆰 ４１３％。 这说明单作龙葵

对 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 复合污染农田具有一定修复潜力，但不适用于修复高浓度重金属污染农田。
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　 　 超富集植物超量积累重金属［１－２］ 和螯合剂诱导

大生物量的非超富集植物超量积累重金属［３－４］ 是应

用较多的 ２ 种植物修复技术。 有关超富集植物应用

于重金属污染土壤的修复研究已有较多报道，但大

部分研究均为水培或土培的室内试验，且室内试验

往往停留在超富集植物积累重金属的生理或机理

方面［５－７］，而直接利用超富集植物修复重金属复合

污染农田潜力的研究还较少［８］。 在实际中，重金属

污染一般是由几种重金属元素形成的复合污染，复
合污染条件下重金属之间作用并非是单纯的加和、
协同或颉颃关系，这就增加了植物修复的难度。 如

何合理配置已经筛选出来的超富集植物，发挥其整

体功效，是当前重金属污染农田植物修复过程中急

需解决的重要问题，也是该研究拟要解决的问题。
通过野外田间小区试验，研究了 Ｃｄ 超富集植

物龙葵（Ｓｏｌａｎｕｍ ｎｉｇｒｕｍ） ［９］、Ａｓ 超富集植物大叶井

口边草（Ｐｔｅｒｉｓ ｃｒｅｔｉｃａ ｖａｒ． ｎｅｒｖｏｓａ） ［１０］和 Ｐｂ 超富集植

物短萼灰叶（Ｔｅｐｈｒｏｓｉａ ｃａｎｄｉｄａ） ［１１］ 不同配置种植条

件下植物吸收积累重金属的特征，初步探讨植物不

同配置方式修复 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 复合污染农田的潜

力，期望筛选出能修复 Ｐｂ Ｃｄ Ａｓ 复合污染农田

的种植方式。

１　 材料与方法

１􀆰 １　 试验条件

田间试验地点为位于云南省个旧市鸡街镇的

面积为 ２３２ ｍ２ 的某长方形（５０􀆰 ９ ｍ×４􀆰 ５ ｍ）农田。
２０ 世纪 ７０ 年代初，试验农田附近尾矿库溃坝，大量

尾矿涌入附近农田，导致农田重金属污染。 虽然尾

矿溃坝事件的发生已有 ４０ 余 ａ，但该区域土壤重金

属含量仍较高。 试验地点所在区域具有典型的亚

热带高原型湿润季风气候特征，冬无严寒，夏无酷

暑，无霜期长，干雨季分明，湿度大；年均气温 １１􀆰 ５～
２３􀆰 ０ ℃，最高气温 ２５􀆰 ９ ℃，最低气温－４􀆰 ５ ℃；年平

均降 水 量 ８７８􀆰 ９０ ～ １ ８１５􀆰 ３１ ｍｍ， 年 均 蒸 发 量

１ ２０３􀆰 １ ｍｍ。 该区四季不甚分明，但旱、雨季节区

分明显，每年 ５—１０ 月为降水季节，降水量约占全年

的 ８０􀆰 ３％， 其余月份多为旱季。 该区相对湿度

８４％，全年无霜期约 ２８７ ｄ，一般每年 １０ 月至次年 １
月多雾，２—３ 月多风，主导风向为西南风，平均风速

约 ３􀆰 ８ ｍ·ｓ－１。
１􀆰 ２　 供试材料

供试龙葵和短萼灰叶种子购自昆明市小板桥

种子批发市场，龙葵和短萼灰叶种子在未受污染的

腐殖土中育苗，生长到 ２～３ 片小叶后选取长势整齐

的幼苗进行移栽。 大叶井口边草幼苗采自中国科

学院昆明植物所，选取 ５ ～ ７ ｃｍ 高、带 ３ ～ ５ 片小叶、
长势一致的幼苗进行田间试验。
１􀆰 ３　 田间小区试验

野外试验时间为 ２０１１ 年 ４ 月—７ 月底，采用田

间小区试验方法，共设 ３２ 个小区，每个小区长 ３ ｍ，
宽 ２ ｍ，小区间间隔 ０􀆰 ５ ｍ。 试验小区随机设对照

（ＣＫ，不种植植物）、龙葵单作（Ｃ）、大叶井口边草单

作（Ａ）、短萼灰叶单作（Ｐ）、龙葵和大叶井口边草间

作（ＡＣ）、龙葵和短萼灰叶间作（ＣＰ）、大叶井口边草

和短萼灰叶间作（ＡＰ）以及龙葵、大叶井口边草和短

萼灰叶间作（ＡＣＰ）８ 种植物种植方式，每种种植方

式设 ４ 个重复。 每小区种植 ６０ 株植物，２ 种植物间

作时每种植物 ３０ 株，３ 种植物间作时每种 ２０ 株。
植物移栽前 １ 周施加 Ｎ（ＮＨ４Ｃｌ）、Ｐ（ＫＨ２ＰＯ４）和 Ｋ
（ＫＣｌ），施用量分别为 １００、５０ 和 ７５ ｋｇ·ｈｍ－２。 植

物种植 ４ 个月后收获，并采集植物根区土壤。
１􀆰 ４　 样品处理及测定方法

植物样品分为地上部和根部，用自来水冲洗干

净后再用去离子水淋洗 ２～３ 次，于 １０５ ℃条件下杀

青 ３０ ｍｉｎ，在 ７０ ℃条件下烘至恒质量，测定干质量。
将植物干样磨碎后过 ０􀆰 ３ ｍｍ 孔径尼龙筛，采用

ＨＮＯ３ ＨＣｌＯ４ 法消解［１２］，原子吸收光谱仪（美国

Ｖａｒｉａｎ ＡＡ２４０ＦＳ 型）测定 Ｐｂ 和 Ｃｄ 含量；采用氢化

物发生 原子吸收光谱法测定总 Ａｓ。 土样风干后过

筛。 土壤 ｐＨ 值测定采用电位法；总 Ｐｂ 和总 Ｃｄ 含

量测定采用王水 高氯酸消煮原子吸收光谱法；总
Ａｓ 测定采用氢化物发生 原子吸收光谱法。 具体操

作方法参照文献［１３－１４］。
空白样品、茶叶标准样品（ＧＢＷ ０８５０５）、土壤

标准样品（ＧＢＷ ０８３０３）以及 Ａｓ、Ｐｂ 和 Ｃｄ 标准溶

液购自国家标准物质研究中心。 各元素的加标回

收率均在 ９０％ ～ ９９％之间，符合元素含量分析质量

控制要求。
１􀆰 ５　 数据处理

土壤重金属提取效率［１５］ ＝植物地上部重金属

累积量 ／ ［（土壤重金属总含量－土壤重金属的三级

标准值）×土壤质量］ ×１００％；土壤质量［１６］ ＝土壤密

度×种植面积×根际土壤深度；植物重金属提取量 ＝
植物体内重金属含量×植物地上部干质量×植株密

度；预计植物修复茬数 ＝土壤质量×（土壤重金属含

量－土壤重金属的三级标准值） ／植物重金属提

取量。
采用 ＳＡＳ ９􀆰 ０ 软件对试验数据进行单因素方差

分析，采用 Ｔｕｋｅｙ′ｓ ＨＳＤ 法进行多重比较。 采用 Ｏｒ⁃
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ｉｇｉｎ ８􀆰 ０ 软件作图并进行相关性分析，Ｐ＜０􀆰 ０５ 表示

差异显著，Ｐ＜０􀆰 ０１ 表示差异极显著。

２　 结果与分析

２􀆰 １　 土壤重金属含量分析

由表 １ 可知，各处理土壤重金属 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ

含量波动较大，但处理间差异均未达显著水平（Ｐ＞
０􀆰 ０５）。 土壤 Ｃｄ 和 Ａｓ 含量平均值均超过 ＧＢ
１５６１８—１９９５《土壤环境质量标准》中的三级标准，
即保障农林业生产和植物正常生长的土壤（旱地，
ｐＨ 值 ＞ ６ ） 临 界 值： Ｃｄ １􀆰 ０ ｍｇ · ｋｇ－１， Ａｓ ４０
ｍｇ·ｋｇ－１。

表 １　 各处理土壤 ｐＨ 值和重金属含量

Ｔａｂｌｅ １　 Ｐｂ， Ｃｄ， ａｎｄ Ａｓ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ａｎｄ ｐＨ ｉｎ ｓｏｉｌｓ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｎ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ

处理 ｐＨ 值
ｗ（Ｐｂ） ／ （ｍｇ·ｋｇ－１） ｗ（Ｃｄ） ／ （ｍｇ·ｋｇ－１） ｗ（Ａｓ） ／ （ｍｇ·ｋｇ－１）

平均值 范围 平均值 范围　 平均值　 范围　
ＣＫ ７􀆰 ２０±０􀆰 ２４ａ ５２１􀆰 ０±１０６􀆰 ８ａ ３９９􀆰 ０～５９７􀆰 ５ ３􀆰 ４６±０􀆰 １１ａ ３􀆰 ３３～３􀆰 ５５ ３０４􀆰 ０±４６􀆰 １ａ ２５１􀆰 ０～３２７􀆰 ２
Ｃ ７􀆰 １７±０􀆰 １４ａ ４５７􀆰 ９±１３６􀆰 ２ａ ３７５􀆰 ２～６１５􀆰 １ ３􀆰 ３３±０􀆰 ２６ａ ３􀆰 １３～３􀆰 ６２ ２９４􀆰 ４±７１􀆰 ３ａ ２３１􀆰 ３～３７１􀆰 ８
Ａ ７􀆰 ２５±０􀆰 １７ａ ４７４􀆰 ７±１４７􀆰 ５ａ ３３９􀆰 １～６３１􀆰 ８ ３􀆰 ４１±０􀆰 ３２ａ ３􀆰 ０４～３􀆰 ６４ ３０７􀆰 １±９２􀆰 １ａ ２１２􀆰 ７～３９６􀆰 ７
Ｐ ７􀆰 ３２±０􀆰 １７ａ ４７０􀆰 ２±１３２􀆰 ０ａ ３５６􀆰 ９～６１５􀆰 １ ３􀆰 ７７±０􀆰 ４９ａ ３􀆰 ２４～４􀆰 １９ ３００􀆰 ６±８３􀆰 ５ａ ２４６􀆰 ２～３９６􀆰 ８
ＡＣ ７􀆰 ２５±０􀆰 １８ａ ４９６􀆰 ７±１０６􀆰 ３ａ ３９５􀆰 １～６０７􀆰 １ ３􀆰 ７９±０􀆰 １１ａ ３􀆰 ６５～３􀆰 ８７ ２７１􀆰 ４±４３􀆰 １ａ ２３５􀆰 １～３１９􀆰 １
ＣＰ ７􀆰 １７±０􀆰 １１ａ ４８２􀆰 ９±１３３􀆰 ０ａ ３９５􀆰 ３～６３６􀆰 ０ ３􀆰 ７３±０􀆰 ４６ａ ３􀆰 ４３～４􀆰 ２６ ３１６􀆰 ２±６５􀆰 ２ａ ２６５􀆰 ７～３８９􀆰 ８
ＡＰ ７􀆰 ２６±０􀆰 ２２ａ ４８７􀆰 ４±１３８􀆰 ７ａ ３５６􀆰 １～６３２􀆰 ４ ３􀆰 ４５±０􀆰 １３ａ ３􀆰 ３２～３􀆰 ５８ ３２０􀆰 ３±７１􀆰 ２ａ ２４６􀆰 ０～３８８􀆰 ０
ＡＣＰ ７􀆰 ２０±０􀆰 ０４ａ ５２９􀆰 ３±１０３􀆰 ３ａ ４１５􀆰 ９～６１８􀆰 １ ３􀆰 ６７±０􀆰 １２ａ ３􀆰 ５５～３􀆰 ７９ ３０９􀆰 ２±５７􀆰 ７ａ ２４２􀆰 ８～３４６􀆰 ５

ＣＫ 为不种植植物； Ｃ 为龙葵单作； Ａ 为大叶井口边草单作； Ｐ 为短萼灰叶单作； ＡＣ 为龙葵和大叶井口边草间作； ＣＰ 为龙葵和短萼灰叶间

作； ＡＰ 为大叶井口边草和短萼灰叶间作； ＡＣＰ 为 ３ 种植物间作。 数据为平均值±标准差，ｎ＝ ４。 同一列数据后英文小写字母不同表示处理间

某指标差异显著（Ｐ＜０􀆰 ０５），英文小写字母相同表示差异不显著（Ｐ＞０􀆰 ０５）。

２􀆰 ２　 植物生长状况

由表 ２ 可知，在 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 复合污染条件下，
不同植物配置种植方式对龙葵株高以及地上部和

根部干质量均无显著影响（Ｐ＞０􀆰 ０５），最大值分别为

９３ ｃｍ、６９􀆰 ５２ ｇ·株－１和 ９􀆰 ２２ ｇ·株－１。 就大叶井口

边草而言，与处理 Ａ 相比，处理 ＡＣ 和 ＡＣＰ 株高均

显著降低（Ｐ＜０􀆰 ０５）；与处理 Ａ 和 ＡＰ 相比，处理 ＡＣ

大叶井口边草地上部干质量显著下降（Ｐ＜０􀆰 ０５），而
不同配置种植方式对大叶井口边草根部干质量没

有显著影响（Ｐ＞０􀆰 ０５）。 就短萼灰叶而言，处理 ＣＰ
和 ＡＣＰ 株高和地上部干质量显著低于处理 Ｐ 和 ＡＰ
（Ｐ＜０􀆰 ０５）；但不同植物配置种植方式对短萼灰叶根

部干质量无显著影响（Ｐ＞０􀆰 ０５）。

表 ２　 不同植物配置种植方式下的植物生物量

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｂｉｏｍａｓｓ ｏｆ ｔｈｅ ｔｅｓｔｅｄ ｐｌａｎｔｓ ａｓ ａｆｆｅｃｔｅｄ ｂｙ ｐｌａｎｔｉｎｇ ｍｏｄｅ

处理 植物种类
株高 ／ ｃｍ 地上部干质量 ／ （ｇ·株－１） 根部干质量 ／ （ｇ·株－１）

平均值 范围 平均值 范围　 平均值 范围

Ｃ 龙葵 ８０ａ ５５～９３ ５７􀆰 ７２ａ ５０􀆰 ４６～６５􀆰 ７８ ７􀆰 １４ａ ６􀆰 ６２～８􀆰 ５４

Ａ 大叶井口边草 ４１ａ ３５～４５ ３􀆰 ２５ａ ２􀆰 ２６～４􀆰 １２ ２􀆰 ６８ａ １􀆰 ５２～３􀆰 ６７

Ｐ 短萼灰叶 ４６ａ ３５～５２ １０􀆰 ２３ａ ７􀆰 ５２～１４􀆰 ６８ １􀆰 ６８ａ １􀆰 ２５～１􀆰 ９２

ＡＣ 龙葵 ７４ａ ５２～８９ ５２􀆰 ２１ａ ４２􀆰 ４６～６９􀆰 ５２ ８􀆰 ８７ａ ６􀆰 ４２～９􀆰 ２２
大叶井口边草 ２３ｂ １８～２７ １􀆰 ２５ｂ １􀆰 １５～１􀆰 ４５ １􀆰 ２５ａ ０􀆰 ９８～１􀆰 ４６

ＣＰ 龙葵 ６４ａ ６２～６７ ５９􀆰 ８７ａ ５８􀆰 ２０～６２􀆰 １５ ７􀆰 ３５ａ ６􀆰 ４２～８􀆰 ２２
短萼灰叶 ２５ｂ １８～３１ １􀆰 ２６ｂ ０􀆰 ６７～１􀆰 ６９ ０􀆰 ８７ａ ０􀆰 ８１～０􀆰 ９２

ＡＰ 大叶井口边草 ３５ａｂ ２４～４２ ３􀆰 ２５ａ ２􀆰 １５～４􀆰 ２８ １􀆰 ２６ａ ０􀆰 ９８～１􀆰 ５６
短萼灰叶 ４４ａ ４１～４９ ８􀆰 ９４ａ ８􀆰 ２１～９􀆰 ８２ ０􀆰 ９６ａ ０􀆰 ５２～１􀆰 ７９

ＡＣＰ 大叶井口边草 ２２ｂ １９～２６ １􀆰 ５８ａｂ １􀆰 ２５～１􀆰 ８６ ２􀆰 ５４ａ １􀆰 ２５～３􀆰 ６６
龙葵 ５６ａ ５２～６２ ５１􀆰 ２１ａ ４９􀆰 ３６～５９􀆰 ６２ ６􀆰 ２３ａ ５􀆰 ８７～８􀆰 ２６
短萼灰叶 １８ｂ １４～２１ １􀆰 １６ｂ ０􀆰 ６２～１􀆰 ４５ １􀆰 ６８ａ ０􀆰 ２２～１􀆰 ８７

就同种植物而言，同一列数据后英文小写字母不同表示处理间某指标差异显著（Ｐ＜０􀆰 ０５），英文小写字母相同表示差异不显著（Ｐ＞０􀆰 ０５），
ｎ＝ ４。



　 第 ４ 期 　 熊国焕等： 龙葵、大叶井口边草和短萼灰叶对 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 污染农田的修复研究 ·５１５　　 ·

２􀆰 ３　 植物对重金属的吸收量

不同植物配置种植方式下 ３ 种植物体内 Ｐｂ 含

量见图 １。 由图 １ 可知，在 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 复合污染土

壤中，不同植物配置种植方式间同种植物地上部 Ｐｂ
含量无显著差异（Ｐ＞０􀆰 ０５）。 龙葵地上部 Ｐｂ 含量以

处理 Ｃ 为最大，达（３９􀆰 ７１±７􀆰 ０１） ｍｇ·ｋｇ－１。 Ｐｂ 超

富集植物———短萼灰叶地上部 Ｐｂ 含量均小于龙

葵。 不同植物配置种植方式对 ３ 种植物根部 Ｐｂ 含

量影响规律同地上部一致，即不同植物配置种植方

式间同种植物根部 Ｐｂ 含量无显著差异（Ｐ＞０􀆰 ０５）。
大叶井口边草根部对 Ｐｂ 的吸收量均大于其他 ２ 种

植物， 以处理 ＡＣＰ 为最大， 达 （ ６４􀆰 ４０ ± ２１􀆰 ８２ ）
ｍｇ·ｋｇ－１。

Ｃ—龙葵单作； Ａ—大叶井口边草单作； Ｐ—短萼灰叶单作；

ＡＣ—龙葵和大叶井口边草间作； ＣＰ—龙葵和短萼灰叶间作；

ＡＰ—大叶井口边草和短萼灰叶间作； ＡＣＰ—３ 种植物间作。

就同种植物地上部或根部而言，英文小写字母不同表示处理间某指标

差异显著（Ｐ＜０􀆰 ０５），英文小写字母相同表示差异不显著（Ｐ＞０􀆰 ０５），ｎ＝ ４。

图 １　 不同植物配置种植方式下植物体内 Ｐｂ 含量

Ｆｉｇ􀆰 １　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｐｌａｎｔｉｎｇ ｍｏｄｅ ｏｎ
Ｐｂ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｐｌａｎｔｓ

在 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 复合污染农田中，不同植物配

置种植方式下 ３ 种植物对 Ｃｄ 的吸收情况见图 ２。
龙葵为 Ｃｄ 超富集植物，其地上部对 Ｃｄ 的吸收量均

大于根部，转运系数大于 １。 龙葵地上部对 Ｃｄ 的吸

收量显著高于其他 ２ 种植物 （Ｐ ＜ ０􀆰 ０５），最高达

（６􀆰 ９９±０􀆰 ２１） ｍｇ·ｋｇ－１，但不同植物配置种植方式

间龙葵地上部对 Ｃｄ 的吸收量无显著差异 （ Ｐ ＞
０􀆰 ０５）。

在 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 复合污染下，不同植物配置种

植方式对 ３ 种植物吸收 Ａｓ 的影响见图 ３。

Ｃ—龙葵单作； Ａ—大叶井口边草单作； Ｐ—短萼灰叶单作；

ＡＣ—龙葵和大叶井口边草间作； ＣＰ—龙葵和短萼灰叶间作；

ＡＰ—大叶井口边草和短萼灰叶间作； ＡＣＰ—３ 种植物间作。

就同种植物地上部或根部而言，英文小写字母不同表示处理间某指标

差异显著（Ｐ＜０􀆰 ０５），英文小写字母相同表示差异不显著（Ｐ＞０􀆰 ０５），ｎ＝ ４。

图 ２　 不同植物配置种植方式下植物体内 Ｃｄ 含量

Ｆｉｇ􀆰 ２　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｐｌａｎｔｉｎｇ ｍｏｄｅ ｏｎ
Ｃｄ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｐｌａｎｔｓ

Ｃ—龙葵单作； Ａ—大叶井口边草单作； Ｐ—短萼灰叶单作；

ＡＣ—龙葵和大叶井口边草间作； ＣＰ—龙葵和短萼灰叶间作；

ＡＰ—大叶井口边草和短萼灰叶间作； ＡＣＰ—３ 种植物间作。

就同种植物地上部或根部而言，英文小写字母不同表示处理间某指标

差异显著（Ｐ＜０􀆰 ０５），英文小写字母相同表示差异不显著（Ｐ＞０􀆰 ０５），ｎ＝ ４。

图 ３　 不同植物配置种植方式下植物体内 Ａｓ 含量

Ｆｉｇ􀆰 ３　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｐｌａｎｔｉｎｇ ｍｏｄｅ ｏｎ
Ａｓ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｐｌａｎｔｓ

由图 ３ 可知，处理 Ａ 和 ＡＣ 大叶井口边草地上

部对 Ａｓ 的吸收量均大于根部，转运系数大于 １。 而
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处理 ＡＰ 和 ＡＣＰ 大叶井口边草地上部对 Ａｓ 的吸收

量均小于根部。 与其他处理相比，处理 Ａ 大叶井口

边草地上部和根部对 Ａｓ 吸收量均达最高，分别为

（３２６􀆰 ９８± ９３􀆰 ９９） 和 （３２６􀆰 ３１ ± １０７􀆰 ６９） ｍｇ·ｋｇ－１。
不同植物配置种植方式间同种植物地上部对 Ａｓ 的

吸收量无显著差异（Ｐ＞０􀆰 ０５）。
２􀆰 ４　 植物对重金属的提取量和修复效率

不同植物配置种植方式下 ３ 种植物地上部吸收

重金属总量见表 ３。 与其他种植方式下 ３ 种植物地

上部对 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 的吸收量相比，处理 Ｃ 地上部

对 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 的吸收量最大，一次吸收量分别为

３３４􀆰 ９９、５０􀆰 ６８ 和 ５１１􀆰 ４９ ｇ·ｈｍ－２。 若按每年收割 ３
次计算，处理 Ｃ 龙葵地上部对 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 吸收量

分别为 １ ００４􀆰 ９７、１５２􀆰 ０４ 和 １ ５３４􀆰 ４７ ｇ·ｈｍ－２·ａ－１。
不同配置种植方式下 Ａｓ 超富集植物———大叶井口

边草地上部对 Ａｓ 的一次吸收量以处理 ＡＣ 为最大，
高达 ２９５􀆰 ９３ ｇ·ｈｍ－２；而不同配置种植方式下，Ｐｂ
超富集植物———短萼灰叶地上部对 Ｐｂ 的一次吸收

量以处理 ＣＰ 为最大，高达 １５８􀆰 １７ ｇ·ｈｍ－２，均小于

处理 Ｃ。

表 ３　 不同植物配置种植方式下植物地上部吸收重金属

总量

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｐｌａｎｔｉｎｇ ｍｏｄｅ ｏｎ ｔｏｔａｌ ｕｐｔａｋｅ ｏｆ ｈｅａｖｙ
ｍｅｔａｌｓ ｉｎ ｓｈｏｏｔｓ ｏｆ ｔｈｅ ｐｌａｎｔｓ

处理
地上部对重金属的提取量 ／ （ｇ·ｈｍ－２）

Ｐｂ Ｃｄ Ａｓ
Ｃ ３３４􀆰 ９９ ５０􀆰 ６８ ５１１􀆰 ４９
Ａ １４􀆰 ５３ ０􀆰 ３６ １５１􀆰 ７７
Ｐ ３３􀆰 １８ １􀆰 ３５ ５９􀆰 ２６
ＡＣ １４１􀆰 １２ ２７􀆰 ３２ ２９５􀆰 ９３
ＣＰ １５８􀆰 １７ ３０􀆰 ６１ ３３０􀆰 ０５
ＡＰ ２５􀆰 ６１ １􀆰 ０１ ７３􀆰 ０９
ＡＣＰ ９４􀆰 ６４ １９􀆰 １８ １７０􀆰 ７５

Ｃ 为龙葵单作； Ａ 为大叶井口边草单作； Ｐ 为短萼灰叶单作； ＡＣ
为龙葵和大叶井口边草间作； ＣＰ 为龙葵和短萼灰叶间作； ＡＰ 为大

叶井口边草和短萼灰叶间作； ＡＣＰ 为 ３ 种植物间作。

假设受污染土壤密度为 １􀆰 ３ ｔ·ｍ－３，且植物修

复主要集中于根际土壤 ２０ ｃｍ 深处。 在 Ｐｂ、Ｃｄ 和

Ａｓ 复合污染条件下，３ 种植物不同配置方式对植物

地上部吸收重金属的效率见表 ４。 表 ４ 显示，处理 Ｃ
龙葵地上部对 Ｃｄ 和 Ａｓ 的吸收量均最大，每茬提取

效率分别为 ０􀆰 ９３７ ２％和 ０􀆰 ４７１％。 在云南个旧市的

气候条件下，龙葵生长期大约为 ２２０～２５０ ｄ，每年可

对地上部进行 ３ 次刈割，按此计算，每年处理 Ｃ 龙

葵地上部对 Ｃｄ 和 Ａｓ 的提取效率分别为 ２􀆰 ８１１ ６％
和 １􀆰 ４１３％。 对 Ｃｄ 污染农田来说，处理 Ｃ 将其修复

达到 ＧＢ １５６１８—１９９５ 中的三级标准所需修复茬数

最少为 １２１ 茬（约 ４０ ａ），对于 Ａｓ 污染农田来说，最
少为 １ ２９４ 茬（约 ４３１ ａ）。

表 ４　 不同植物配置种植方式下植物地上部对重金属的提

取效率

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｐｌａｎｔｉｎｇ ｍｏｄｅ ｏｎ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓ ｕｐｔａｋｅ
ｒａｔｅ ｉｎ ｓｈｏｏｔｓ ｏｆ ｔｈｅ ｐｌａｎｔｓ

处理
植物对重金属的提取效率 ／ ％ 预计所需修复茬数

Ｐｂ Ｃｄ Ａｓ　 Ｃｄ 　 Ａｓ
ＣＫ — ０ ０ ０ ０
Ｃ — ０􀆰 ９３７ ２ ０􀆰 ４７１ １２１ １ ２９４
Ａ — ０􀆰 ００５ ７ ０􀆰 １３４ １７ ４１４ ４ ５７８
Ｐ — ０􀆰 ０１８ ７ ０􀆰 ０５３ ５ ３３７ １１ ４４１
ＡＣ — ０􀆰 ３７７ ２ ０􀆰 ２４９ ２６６ ２ ０３４
ＣＰ — ０􀆰 ４３１ １ ０􀆰 ２８７ ２３２ ２ １７７
ＡＰ — ０􀆰 ０１５ ８ ０􀆰 ０６３ ６ ３１０ ９ ９７５
ＡＣＰ ０􀆰 １２４ ２ ０􀆰 ２７６ ２ ０􀆰 １３４ ３６２ ４ １０１

ＣＫ 为不种植植物； Ｃ 为龙葵单作； Ａ 为大叶井口边草单作； Ｐ 为

短萼灰叶单作； ＡＣ 为龙葵和大叶井口边草间作； ＣＰ 为龙葵和短萼

灰叶间作； ＡＰ 为大叶井口边草和短萼灰叶间作； ＡＣＰ 为 ３ 种植物

间作。 —表示土壤 Ｐｂ 含量在 ＧＢ １５６１８—１９９５《土壤环境质量标准》
中的三级标准附近波动，不计算提取效率。

３　 讨论

超富集植物修复技术是否成功主要取决于植

物地上部重金属富集量和适宜的生物量［１７］。 笔者

研究中不同配置种植方式下，３ 种植物地上部对专

性重金属的最大吸收量分别为：龙葵对 Ｃｄ，（６􀆰 ９９±
０􀆰 ２５） ｍｇ·ｋｇ－１；大叶井口边草对 Ａｓ， （３２６􀆰 ９８ ±
９３􀆰 ９９） ｍｇ·ｋｇ－１；短萼灰叶对 Ｐｂ，（３２􀆰 ９６ ± ５􀆰 ６５）
ｍｇ·ｋｇ－１。 ３ 者均未达到超富集植物的临界阈值

（Ｃｄ １００ ｍｇ·ｋｇ－１，Ａｓ １ ０００ ｍｇ·ｋｇ－１，Ｐｂ １ ０００
ｍｇ·ｋｇ－１［１８－２０］），这可能与土壤中重金属总量、有效

态含量、超累积植物的地域性、土壤酸碱性以及复

合污染下重金属之间的相互作用等因素有关。 笔

者另一研究显示，在采自田间的 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 复合

污染土壤中间作龙葵和大叶井口边草，施加氨三乙

酸（ＮＴＡ）、乙二胺四乙酸（ＥＤＴＡ）和乙二胺二琥珀

酸（ＥＤＤＳ）处理龙葵地上部对 Ｃｄ 的吸收量最高达

（７􀆰 ０２±０􀆰 ８８） ｍｇ·ｋｇ－１，大叶井口边草地上部对 Ａｓ
的吸收量最大，达（３２８􀆰 ５４±４５􀆰 ８６） ｍｇ·ｋｇ－１，均未

达到超富集植物临界阈值［２１］。 韦朝阳等［１０］在对 Ａｓ
超富集植物大叶井口边草的野外调查中发现，在 Ａｓ
含量为 １１１～ ２９９ ｍｇ·ｋｇ－１的砷矿区土壤中大叶井

口边草地上部对 Ａｓ 的吸收量最高可达 ６９４ ｍｇ·
ｋｇ－１，Ａｓ 含量平均值为 ４１８ ｍｇ·ｋｇ－１。 孙瑞莲等［６］

和 ＷＥＩ 等［９］ 研究土壤中外源 Ｃｄ 添加量小于 ２５
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ｍｇ·ｋｇ－１时，植物体内 Ｃｄ 含量未达到超富集植物临

界含量（１００ ｍｇ·ｋｇ－１）。 比较而言，笔者研究中除

大叶井口边草对 Ａｓ 的吸收量较大以外，与超富集植

物临界阈值相比，龙葵对 Ｃｄ、短萼灰叶对 Ｐｂ 的吸收

量较低。 最早报道表明，Ｃｄ 超富集植物龙葵来自于

辽宁省沈阳市［９］，Ｐｂ 超富集植物短萼灰叶来自于云

南省鹤庆县［１１］，这 ２ 种植物均采自受重金属污染的

野外土壤中，而笔者研究中龙葵和短萼灰叶种子购

自昆明市小板桥种子批发市场。 地域差异以及重

金属污染类型和程度的不同可能是导致这 ２ 种植物

对 Ｐｂ 和 Ｃｄ 的富集量较低的原因。 另外，笔者研究

中除大叶井口边草对 Ａｓ 的富集量较大以外，龙葵对

Ｃｄ、短萼灰叶对 Ｐｂ 的富集量均较小，这可能与土壤

ｐＨ 呈中性或偏碱性（表 １）以及土壤中多种金属之

间的复合效应导致植物对重金属的吸收较少有关。
ＴＵ 等［２２］发现，低 ｐＨ 值土壤有利于植物对 Ａｓ 的吸

收，随着土壤 ｐＨ 值的升高，植物对 Ａｓ 的吸收量逐

渐减少。 一些研究发现，土壤中 Ａｓ 能通过共吸附作

用与 Ｐｂ、Ｚｎ 等金属阳离子发生复合反应，从而降低

植物对重金属的吸收［２３－２４］。 例如，土壤中的 Ｐｂ 能

与砷酸根离子发生反应结合为不易被植物吸收的

砷酸铅物质。 笔者另一研究表明，土壤中高浓度 Ｐｂ
会显著抑制超富集植物对 Ａｓ 的吸收［２５］。 因此，同
一超富集植物在不同地域的富集特性以及土壤中

多种金属之间的作用机理有待进一步深入研究。
杨勇等［２６］ 的研究表明，４ 种植物对土壤中 Ｃｄ

的年提取效率分别为：烟草 １􀆰 ０％，遏蓝菜 ０􀆰 ６％（Ｃｄ
超累积植物），印度芥菜 ０􀆰 ５％，向日葵 ０􀆰 ０８％。 ４ 种

植物对土壤中 Ｃｄ 的年提取效率均低于笔者研究中

单作龙葵对土壤中 Ｃｄ 的年提取效率（２􀆰 ８１１ ６％）。
苏德纯等［２７］研究发现，印度芥菜、溪口花籽和朱苍

花籽对 Ｃｄ 含量为 ４０ ｍｇ·ｋｇ－１土壤的提取效率分别

为 ０􀆰 ７％、０􀆰 ４％和 ０􀆰 ５％。 笔者研究中 ３ 种植物不同

配置种植方式处理中单作龙葵地上部对 Ｐｂ、Ｃｄ 和

Ａｓ 的吸收量最大， 年吸收量分别为 １ ００４􀆰 ９７、
１５２􀆰 ０４ 和 １ ５３４􀆰 ４７ ｇ·ｈｍ－２。 若该农田每茬植物对

Ｃｄ 和 Ａｓ 污染农田土壤的修复达到 ＧＢ １５６１８—
１９９５ 中的三级标准，则提取效率分别为 ０􀆰 ９３７ ２％
和 ０􀆰 ４７１％，说明单作龙葵对 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 复合污染

农田土壤修复具有一定潜力。 但若将该农田修复

达到 ＧＢ １５６１８—１９９５ 中的三级标准，则分别需要

４０（Ｃｄ）和 ４３１ ａ（Ａｓ），显然这并不具备现实意义。
但这说明植物对重金属污染土壤的修复效率低，耗
费时间长；另一方面，说明单一的植物修复技术不

适用于重度重金属污染土壤的治理。 重金属污染

土壤的修复效果关键在于植物的富集能力和生物

量 ２ 个方面［２８］。 生物量的大小与植物种植密度密

切相关，不同种植密度对修复效果的影响有待进一

步研究。 一些学者认为，虽然大生物量植物体内重

金属含量较低，但由于生物量大，更具有实际的修

复意义［２９－３０］。 因此，实际生产中，选用具有大生物

量的重金属富集型植物对修复多种金属复合污染

土壤具有较好的效果。
如何提高植物对重金属的修复效率，课题组开

展了添加螯合剂促进植物对重金属富集的相关研

究，并取得了一定效果［２１，３１］。 在现有超富集植物资

源基础上寻找高富集量、大生物量、多种重金属共

超富集的植物对重金属污染土壤的修复具有重要

作用。 结合转基因技术、农艺技术、物理和化学修

复等措施选择合适的具有较大生物量的超富集植

物用以提高重金属污染土壤的修复效率，以及筛选

对重金属低吸收或不吸收的农作物与超富集植物

套作，实现边修复边生产的目的，将是今后需重点

研究的科学问题。

４　 结论

试验 农 田 土 壤 Ｃｄ 和 Ａｓ 含 量 均 超 出 ＧＢ
１５６１８—１９９５ 中的三级标准。 不同植物配置种植方

式下，龙葵地上部对 Ｃｄ 的吸收量最大，为（６􀆰 ９９±
０􀆰 ２５） ｍｇ·ｋｇ－１，大叶井口边草地上部对 Ａｓ 的吸收

量最大，为（３２６􀆰 ９８±９３􀆰 ９９） ｍｇ·ｋｇ－１，短萼灰叶地

上部对 Ｐｂ 的吸收量最大，为（３２􀆰 ９６±５􀆰 ６５） ｍｇ·
ｋｇ－１，但均未达到超富集植物的临界阈值。

除单作龙葵处理外，３ 种间作处理 ＡＣ、ＣＰ 和

ＡＣＰ 对重金属的提取效率绝大多数情况下明显高

于其他 ２ 种单作处理。 比较 ３ 种植物的 ７ 种配置方

式发现，单作龙葵处理地上部对 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ａｓ 的吸

收量最大，年吸收量分别为 １ ００４􀆰 ９７、 １５２􀆰 ０４ 和

１ ５３４􀆰 ４７ ｇ·ｈｍ－２。 若每茬植物对 Ｃｄ 和 Ａｓ 污染农

田土壤的修复达到 ＧＢ １５６１８—１９９５ 中的三级标准，
则提取效率分别为 ２􀆰 ８１１ ６％和 １􀆰 ４１３％。 这说明单

作龙葵处理对修复 Ｐｂ、Ｃｄ、Ａｓ 轻度复合污染农田具

有一定潜力，但不适用于修复重度重金属污染土壤。
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