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摘 要：外源酸驱动土壤固相铝（Al）释放是酸性土壤限制作物生长的主要原因。生物质炭可降低等量酸输入时土壤

活性 Al 含量，但其抑制土壤 Al 释放的动力学过程不清楚。通过搅流池模拟酸化实验，对比研究了两种生物质炭（花

生秸秆炭和稻草炭）和熟石灰减缓土壤固相 Al 释放的动力学差异。结果表明，在酸化过程中，各处理土壤 Al 释放

均呈现先加速后减速的阶段特征，可由一级动力学和拟一级动力学的分段函数拟合（R2>0.999）。两个阶段分别受质

子扩散和潜在活性 Al 扩散控制。反应结束时，生物质炭处理的土壤 Al 累积释放量较熟石灰处理低 8.98%~17.23%。

在反应初期，生物质炭通过表面官能团质子化作用竞争参与 Al 释放的 H+，同时降低 H+扩散速率常数，减缓该阶段

土壤固相 Al 释放速率。花生秸秆炭主要在此阶段抑制土壤 Al 释放，且抑制效果优于稻草炭。在反应后期，两种生

物质炭一定程度（14.81%~51.06%）上降低了土壤 Al 扩散速率常数，但稻草炭同时使土壤潜在活性 Al 含量降低 17.84%，

导致土壤 Al 释放速率减缓。因此，在整个酸化过程中稻草炭减缓土壤 Al 释放的效果优于花生秸秆炭。综合而言，

生物质炭可通过提高土壤酸缓冲容量、降低潜在活性 Al 含量和优化土壤孔隙结构，提升酸化过程中土壤固相 Al 释

放的动力学稳定性。上述结果可为酸性土壤铝毒害的长效防治提供理论依据和技术支撑。 
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Abstract: 【Objective】The release of solid aluminum (Al) in soil, induced by exogenous acid, is the primary factor limiting 

crop growth in acidic soils. Biochar has been demonstrated to reduce the concentration of active Al in soil under equivalent 

acid input. However, the dynamic mechanisms by which it mitigates Al release remain unclear. 【Method】A stirred-flow 

dynamic acidification experiment was conducted to comparatively analyze the kinetic processes of solid-phase Al release in 

soils amended with biochar and Ca(OH)2. 【Results】The results showed that the release of Al from all treatments exhibited 

a two-stage pattern during acidification: accelerated release followed by decelerated release. These stages can be accurately 

fitted using piecewise functions combining first-order and pseudo-first-order kinetics (R² > 0.999). The fitting results suggested 

that the two stages were controlled by proton diffusion and diffusion of potentially active Al, respectively. At the end of the 

reaction, the cumulative release of Al from biochar-amended soil was 8.98%-17.23% lower than that from Ca(OH)2-amended 

soil. In the initial stage, biochar competed for H+ involved in Al release via protonation of surface organic functional groups, 

and simultaneously reduced the H⁺ diffusion rate constant. This resulted in biochar slowing down the rate of Al release from 

soil in the initial stage. Peanut straw biochar mainly inhibited Al release at this stage, with a better effect than rice straw biochar. 

In the later reaction stage, both biochars reduced the soil Al diffusion rate constant by 14.81%–51.06%. Meanwhile, rice straw 

biochar decreased the content of soil potentially active Al pool by 17.84% and thus reduced the release rate of soil Al during 

the later stage. Consequently, rice straw biochar was more effective than peanut straw biochar in mitigating soil Al release 

throughout the acidification process. 【Conclusion】 Biochar can enhance the kinetic stability of soil solid-phase Al release 

during acidification by improving soil pH buffering capacity, reducing the potentially active Al pool, and optimizing soil pore 

structure. These findings provide a theoretical basis and technical support for the long-term prevention of Al toxicity in acidic 

soils. 
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铝（Al）是土壤中最丰富的金属元素，多以惰性铝硅酸盐矿物或（氢）氧化物存在[1]。当土壤

pH<5.5 时，固相 Al 释放，形成活性 Al 离子。植物根尖对活性 Al 极为敏感，5 μmol·L-1 浓度的 Al3+

即可破坏根尖细胞质膜[2]。大豆等植物根系在铝溶液环境中暴露 5 min 即表现出抑制效应[3]。正因如

此，铝毒害被视为酸性土壤的主要限制因子[4]。近年来，由于氮肥过量施用、酸沉降、作物收获带走

等人为原因，我国农田土壤酸化速度大大加快。据报道，1980—2010 年间，我国农田土壤 pH 平均

下降 0.5 个单位[5]。模型预测认为，至 2050 年我国或将有超过 13%的耕地面临 Al 毒风险，粮食产量

损失将增加 20%以上[6]。因此，缓解铝毒害对于酸性土壤产能提升至关重要。 

施用石灰类物质（如石灰石、生石灰、熟石灰、白云石等）和生物质炭均可有效缓解酸性土壤

Al 毒害[7]。前期研究发现，在等量酸输入反应平衡后，生物质炭处理土壤 pH 明显高于熟石灰处理，

显著降低了土壤活性 Al 含量，表现出更持久的铝毒缓解效果[8-9]。当输入 4.0 mmolL-1 HNO3 反应平

衡时，生物质炭改良砖红壤 pH 较熟石灰处理高 0.3 个 pH 单位，活性 Al 含量低 54%，玉米根伸长

量增加 99%[8]。Shi 等[10]通过衰减全反射红外光谱结合质子消纳途径量化，证实生物质炭表面羧基

阴离子质子化是其提升土壤酸缓冲性能、减缓土壤 pH 下降的主导机制。需要注意的是，在外源酸输

入时，土壤固相 Al 活化是逐渐释放的动态过程，其释放速率决定了一定时间段内土壤 Al 的累积释

放量，进而可能影响植物铝毒害效应[3,11]。此外，动力学研究也可进一步深化对生物质炭抑制土壤 Al

释放的机制认识。然而，目前尚未见相关报道。 

酸化驱动土壤 Al 活化的本质是 H+与土壤固相 Al 反应，消耗 H+的同时释放活性 Al3+。上述反

应过程至少包括以下步骤：（1）H+扩散至含铝固相表面；（2）H+吸附至含铝固相表面；（3）吸附的

H+与含铝固相发生化学反应，可能涉及键的断裂与形成以及离子水合等；（iv）铝从固相表面扩散至

溶液[12]。已有研究表明，溶液 pH、有机配体、矿物类型、土壤固相 Al 形态等均可影响土壤及其中

含铝矿物的 Al 释放动力学过程。在酸性条件下，蒙脱石溶解速率随 pH 下降而增加[13]。阳离子表面
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活性剂等大分子物质则可通过增强高岭石表面疏水性而抑制其溶解[12]。Li 等[11, 14]通过恒 pH 控制实

验发现，四面体 Al 为主的矿物较八面体为主的矿物 Al 活化速率更高，且表面羟基质子化在矿物固

相铝活化过程中发挥重要作用。质子内扩散和表面化学反应通常被视为铝硅酸盐矿物酸溶的控速步

骤[12, 15]。土壤体系中固相 Al 形态多样，H+/Al 反应过程更为复杂。土壤 Al 释放随反应时间呈现快

速和慢速的阶段性特点，快反应阶段归因于交换性 Al 和无定型 Al 的释放，而慢速阶段则多归因于

结晶铝氧化物或铝硅酸盐矿物的溶出[16]。前期研究结果表明，相较于熟石灰处理，施用生物质炭不

仅提高了土壤酸缓冲容量，也会影响土壤固相 Al 形态[17]。生物质炭和熟石灰处理土壤之间的这些性

质差异如何影响酸驱动的土壤 Al 释放动力学过程以及作用机制亟待探明。 

本研究选取花生秸秆炭和稻草炭，并以相应的熟石灰处理作为对照，制备生物质炭和熟石灰改

良红壤、赤红壤和砖红壤样品，通过恒定酸输入速率的搅流池装置，模拟土壤动态酸化过程，监测

淋出液 pH 和 Al，分析质子消耗与 Al 释放动力学特征及其影响因素，以期进一步揭示生物质炭长效

缓解 Al 毒害的机制，为酸性土壤 Al 毒害的长效治理提供理论依据和技术支撑。 

1 材料与方法 

1.1 供试土壤与生物质炭 

三种供试表层（0~15 cm）土壤分别采自江西鹰潭（28°12′N，116°56′E）、广东广州（23°10′N，

113°30′E）和广东徐闻（20°19′N，110°13′E）。三者分别属于第四纪红黏土发育红壤、花岗岩发育赤

红壤和玄武岩发育砖红壤。土壤样品经风干后研磨过 2 mm 和 0.25 mm 筛，用于培养试验及土壤基

础理化性质测定。红壤、赤红壤和砖红壤的 pH 依次为 4.78、4.56 和 5.42，阳离子交换量（CEC）为

12.40、8.12 和 12.60 cmol·kg⁻¹，有机质含量为 14.9、11.9 和 24.3 gkg-¹。土壤颗粒粒径分布体积百分

比通过激光粒度分析仪（LS13320，Beckman Coulter Inc.，Fullerton，CA，美国）测定，其中红壤中

黏粒（< 2 μm）、粉粒（2~20 μm）和砂粒（> 20 μm）含量为 45.5%、19.7%和 34.8%；赤红壤的黏粒、

粉粒和砂粒含量分别为 58.4%、13.6%和 23.9%；砖红壤的黏粒、粉粒和砂粒含量分别为 73.8%、6.6%

和 16.3% [17]。三种土壤田间最大持水量（质量百分比）分别为 35.0%、55.0%和 62.9%。 

所用生物质炭分别由花生秸秆和稻草在马弗炉中以 20 ℃·min-¹升温至 400 ℃后厌氧热解 3 h 制

得。冷却后研磨过 0.25 mm 筛，用于土壤培养实验。花生秸秆炭与稻草炭 pH 分别为 10.28 和 10.01，

酸中和容量为 321.3 cmol·kg-¹和 179.2 cmol·kg-¹，表面含氧官能团总量为 194.4 cmol·kg-¹和 144.4 

cmol·kg-¹，CEC 为 146.8 cmol·kg-¹和 143.2 cmol·kg-¹[10]。 

1.2 土壤培养实验 

通过室内土壤培养实验制备生物质炭和熟石灰（Ca(OH)2）改良土壤样品。培养过程如下：分别

称取 300 g 红壤、赤红壤、砖红壤于塑料杯中，添加 30 gkg-¹的花生秸秆炭（PC）于三种土壤中，调

节含水量至土壤最大持水量的 60%，在 25 ℃的恒温培养箱中培养 30 d，每 3 天补充去离子水保持含

水量恒定。培养结束后，土样自然风干并研磨过 0.25 mm 筛，制得生物质炭改良后土壤样品。为比

较生物质炭之间的差异，参照上述过程，向红壤中添加 30 gkg-¹稻草炭（RC），进行相同培养实验制

备稻草炭改良土壤样品。通过添加一定量 Ca(OH)2进行上述培养实验，制备与生物质炭处理土壤 pH

相近的熟石灰改良土壤样品作为对照。红壤、赤红壤和砖红壤中 Ca(OH)2 的添加量分别为 1.875、

1.775、2.150 gkg-1。同时，另取一份红壤样品，并添加 1.433 gkg-1Ca(OH)2，作为稻草炭改良红壤的

对照组。每个处理设置三次重复。土壤 pH 在土水质量比 1:2.5 条件下用 Orion 720 pH 计（Thermo 

Scientific Orion Star A211，美国）和复合 pH 电极测定。 

土壤固相 Al 形态采用连续浸提法测定[18]。称取 2.00 g 土样，依次用 1 mol·L-¹ KCl、0.5 mol·L-¹ 

CuCl₂（pH 3.0）、1 mol·L-¹ 乙酸铵（pH 4.0）及 0.2 mol·L-¹ 草酸铵（pH 3.0）提取土壤交换态、有机

结合态、羟基结合态及无定型 Al，通过电感耦合等离子体原子发射光谱仪（ICP-AES， VISTA-MPX，
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Varian，美国）测定浸提液 Al 浓度。固相潜在活性铝为交换态、有机结合态和羟基结合态 Al 含量的

加和。各处理土壤 pH 和固相 Al 形态组成如表 1 所示。 

表 1 生物质炭和熟石灰改良土壤样品 pH 及固相 Al 形态组成 

Table 1 The soil pH and contents of different solid-phase Al species in the soils amended by biochar and Ca(OH)2 

土壤 

Soil 

处理 

Treatment 
pH 

交换性 Al 

Exchangeable 
aluminum 

有机结合态 Al 

Organically 

bound 

aluminum 

羟基结合态 Al 

Sorbed 

hydroxyl 

aluminum 

潜在活性 Al 

Potentially 
active aluminum 

无定型 Al 

Amorphous 
aluminum 

————————————————/ (mmol·kg-1) —————————————————— 

红壤 

Red soil 

花生秸秆炭 

Peanut straw biochar 
6.33 0.16±0.04bc 6.62±0.00b 11.60±030a 18.38±0.26a 46.20±0.54b 

Ca(OH)2 6.32 0.13±0.01bc 6.89±0.11b 11.37±0.80a 18.39±0.68a 46.29±0.98b 

红壤 Red 

soil 

稻草炭 

Rice straw biochar 
5.89 0.23±0.04ab 6.03±0.00c 8.20±0.25c 14.46±0.20d 45.70±0.94b 

Ca(OH)2 5.93 0.31±0.03a 7.21±0.03a 10.08±0.01b 17.60±0.07ab 47.39±2.13b 

赤红壤 

Latosolic 

red soil 

花生秸秆炭 

Peanut straw biochar 
6.18 0.08±0.00c 4.22±0.11f 11.45±0.27a 15.75±0.38c 40.26±0.20c 

Ca(OH)2 6.21 0.09±0.02c 4.48±0.04efg 12.06±0.10a 16.63±0.09bc 39.78±1.11c 

砖红壤 

Latosol 

花生秸秆炭 

Peanut straw biochar 
6.38 0.12±0.01c 4.57±0.21e 7.27±0.31c 11.96±0.50e 55.66±1.59a 

Ca(OH)2 6.43 0.14±0.02bc 4.88±0.03d 7.44±0.21c 12.46±0.27e 55.54±1.73a 

注：同列不同小写字母表示不同处理土壤之间各形态铝含量差异显著（P < 0.05）。Note: The different letters in the same column mean the 

significant differences among different treatments (P < 0.05). 

1.3 搅流池模拟酸化试验方法 

按照南方典型农田土壤中氮循环产酸量（13.6 kmol·(hm2·a)-1）[19]、平均降水量（2 000 mm·a-1）

以及土壤容重（1.3 g·cm-3）计算，每克土壤每年接受约 7.5 mL 降水量，5.18 μmol HNO3，相当于 0.69 

mmolL-1 HNO3（pH = 3.20）溶液。为促进土壤交换性 Al 释放，背景电解质设为 1 mol·L-¹ KCl。 

搅流池装置由酸溶液、蠕动泵、磁力搅拌器、反应池和数控自动收集器组成[20]。具体模拟酸化

过程如下：分别称取 1.00 g 生物质炭和熟石灰改良土壤样品置于反应池中，以 1 ml·min-¹流速通入模

拟酸溶液，在 400 r·min-¹磁力搅拌下反应。自第一滴流出液开始计时，前 100 min 每 5 min 收集一次

滤液（约 5 mL），后 200 min 每 10 min 收集一次淋出液（约 10 mL），淋出液体积通过称重法精确测

定。每个实验重复 2 次。利用 Orion 720 pH 计和复合 pH 电极测定淋出液 pH；通过 8-羟基喹啉比色

法测定淋出液 Al 浓度[18]。 

1.4 计算方法 

模拟酸化过程中质子累积消耗量根据式（1）计算获得： 

𝑝(ti)=
∑{(C0-10-pHi)×Vi)}-(10-pHi-10-pH0)×VC

m
×1 000          （1） 

式中，p(𝑡𝑖)为时间为𝑡𝑖时质子的累积消耗量，mmolkg-1；C0 为酸淋溶液初始 H+浓度（0.69 mmolL-

1）；pH𝑖为第 i 次采样时淋出液 pH；pH0为淋溶液初始 pH；Vi为第 i 个取样周期的淋溶液体积，mL；

Vc 为反应室体积，mL；m 为反应室添加土壤质量，g。 

模拟酸化过程的活性铝累积释放量按式（2）计算； 

q(ti)=
∑ (Ci̅×𝑉𝑖)+C(ti)×V𝑐

m
          （2） 

式中，q(ti)为时间为𝑡𝑖时土壤 Al 累积释放量，mmol·kg-1；Ci̅为第 i 个取样周期的淋出液铝浓度，mmol·L-

1；C(ti)为 ti 时反应室残余溶液中里的铝浓度，mmol·L-1；Vi 为第 i 个取样周期的淋溶液体积，mL；

Vc为反应室内溶液体积，mL；m 为反应室添加土壤质量，g。  

1.5 统计分析 

采用 SPSS 20.0 软件进行数据统计分析。各处理之间的差异通过单因素方差分析（ANOVA）检
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验，并用最小显著差异法（LSD，P <0.05）进行均值比较。 

2 结果与讨论 

2.1 模拟酸化过程中淋出液 pH 变化 

随着外源酸输入时间增加，添加生物质炭和熟石灰的红壤和赤红壤淋出液 pH 均快速下降，然后

趋于模拟酸溶液的初始 pH 水平；砖红壤淋出液 pH 则先慢速下降后快速下降，并逐渐趋于模拟酸溶

液初始 pH 水平（图 1）。相较于熟石灰处理，花生秸秆炭和稻草炭均减缓了淋出液 pH 的下降速度，

且花生秸秆炭优于稻草炭。在反应的前 30 min，花生秸秆炭和稻草炭处理红壤淋出液 pH 下降速度

分别较熟石灰处理慢 33.19%和 6.99%。淋出液 pH 下降慢意味着更快的质子消耗速率。两种生物质

炭减缓土壤淋出液 pH 下降速度与其提升土壤酸缓冲容量效果一致。前期研究显示，生物质炭表面

羧基阴离子质子化作用是其提升土壤酸缓冲容量的主导机制[10]。花生秸秆炭表面羧基更为丰富，因

此，其提升土壤酸缓冲容量的效果优于稻草炭。花生秸秆炭处理砖红壤淋出液 pH 在反应前 50 min

与熟石灰处理相近，但在反应 50~100 min 较熟石灰处理慢 13.66%。这说明砖红壤自身存在一个明显

优先于生物质炭表面羧基质子化的缓冲过程。该过程可能是由砖红壤中丰富的铁氧化物表面羟基质

子化作用引起的。有研究表明，铁铝氧化物表面羟基质子化形成表面正电荷是可变电荷土壤快速消

耗质子的重要途径[21]，且其 pKa（5.0~8.0）通常高于生物质炭表面羧基（3.5~5.0）[22-23]。这意味着铁

氧化物表面羟基吸附质子的能力高于生物质炭表面羧基。因此，生物质炭对富含铁氧化物的砖红壤

酸化初期 pH 下降的缓冲作用有限，在反应中期才表现出明显的 pH 缓冲作用。 

注：PC、RC、LM 分别为花生秸秆炭、稻草炭和熟石灰处理土壤样品，下同。Note: PC, RC, and LM are soil samples amended with peanut 
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straw biochar, rice straw biochar, and Ca(OH)2, respectively. The same below. 

图 1 模拟酸化过程中淋出液 pH 随反应时间的变化 

Fig. 1 The change trend of leachate pH during the simulated acidification process over reaction time  

2.2 土壤累积质子消耗量与动力学方程拟合 

土壤累积质子消耗量随时间的变化结果显示，各处理土壤对外源质子的消耗均呈现前期快速增加

和后期慢速增加的趋势（图 2）。在反应结束时，花生秸秆炭处理红壤、赤红壤和砖红壤累积质子消

耗量较熟石灰处理分别高 23.01%、18.62%和 15.56%；而稻草炭处理红壤累积质子消耗量仅较熟石

灰处理高 5.18%。这与前期平衡实验中两种生物质炭提升不同土壤的酸缓冲性能的效果一致[10, 17]。

土壤质子累积消耗量随时间变化曲线的动力学方程拟合效果由优至劣依次为：拟一级动力学方程（R2

≥0.997）、扩散方程（R2≥0.965）、Elovich 方程（R2≥0.659）（表 2）。土壤可通过多个反应过程消耗

外源 H+，包括铁铝氧化物表面羟基质子化、有机表面官能团质子化、铝氧化物和铝硅酸盐矿物溶解

等。因此，少有能够完全符合土壤消纳质子动力学的数学表达[21]。虽然本研究中拟一级动力学方程

的拟合效果 R2 超 0.997，但在反应后期，实验数据与拟合方程仍有所偏离，更接近于直线方程。这

也说明反应前期主要通过土壤表面质子化作用消耗质子，反应后期则可能由矿物溶解消耗质子。拟

一级动力学方程中参数 a 代表土壤表面质子化位点的总量，b 为速率常数[24]。花生秸秆炭处理土壤

拟合参数 a 较熟石灰处理高 45.25%~52.48%，但速率常数 b 降低了 30.88%~59.57%（表 2）。这说明

花生秸秆炭主要通过增加土壤表面质子化位点提高了前期质子消耗速率。速率常数的降低可能与生

物质炭增加土壤孔隙分布进而减缓质子扩散过程有关[25]。稻草炭则对土壤消纳质子速率影响较小。 

注：实线、虚线和点线分别是使用拟一级动力学方程、扩散方程和 Elovich 方程进行的拟合。Note: The solid line, dashed line, and 

dotted line were fitted using the pseudo-first-order kinetic equation, diffusion equation, and Elovich equation, respectively. 

图 2 土壤累积消耗质子量随反应时间的变化 

Fig. 2 The change of cumulative proton consumption by soil over reaction time 
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表 2 土壤消耗质子的动力学拟合结果 

Table 2 The dynamic fitting results of proton consumption by soil 

土壤 

Soil 

处理 

Treatment 

拟一级动力学 

Pseudo-first-order kinetic equation 

Qt=a·(1-e(-bt)) 

 扩散方程 

Diffusion equation 

Qt=a·t1/2+b 

 Elovich 方程 

Elovich equation 

Qt=a·lnt+b 

a b R2 a b R2 a b R2 

红壤 

Red soil 

花生秸秆炭 

Peanut straw biochar 
136.47 0.004 7 0.999  6.46 -14.11 0.965  13.93 -25.71 0.659 

Ca(OH)2 89.50 0.007 5 0.999  5.64 -11.00 0.998  14.00 -24.16 0.979 

红壤 

Red soil 

稻草炭 

Rice straw biochar 
74.45 0.010 0 0.999  5.59 -10.79 0.995  14.14 -25.64 0.847 

Ca(OH)2 71.68 0.009 7 0.999  4.84 -7.67 0.990  9.59 -12.64 0.903 

赤红壤 

Latosolic red 

soil 

花生秸秆炭 

Peanut straw biochar 
81.76 0.009 4 0.999  5.52 -9.63 0.994  10.75 -15.19 0.961 

Ca(OH)2 56.15 0.013 6 0.997  4.75 -7.79 0.987  9.80 -15.13 0.905 

砖红壤 

Latosol 

花生秸秆炭 

Peanut straw biochar 
214.89 0.003 7 0.999  9.40 -22.40 0.995  29.89 -56.42 0.956 

Ca(OH)2 147.95 0.005 7 0.999  8.54 -20.21 0.995  27.12 -52.89 0.945 

注：a 和 b 为常数；R2为决定系数；t 为时间（min）；Qt为在 t(min)时土壤累积消耗质子量（mmol·kg-1）。下同。Note: a and b are constants; 

R2 is the determination coefficient; Qt is the cumulative amount of protons consumed by soils at t (min). The same below. 

2.3 模拟酸化过程淋出液中 Al 浓度变化 

随着外源酸输入时间增加，所有处理土壤淋出液 Al 浓度均呈先上升后下降趋势（图 3）。相较于

熟石灰处理，生物质炭明显减缓了反应前期淋出液 Al 浓度的升高，降低了反应过程中 Al 浓度峰值，

且推迟了峰值出现时间。添加花生秸秆炭的三种土壤中淋出液 Al 浓度峰值较熟石灰处理低

12.99%~22.32%，出现时间相应推迟 15~40 min。稻草炭和熟石灰处理红壤淋出液 Al 浓度分别在反

应第 60 min 和 55 min 达到 59.41 和 75.95 μmolL-1 的峰值。经过峰值后，生物质炭和熟石灰处理土

壤淋出液 Al 浓度均逐渐下降并趋同。 

在反应前期，淋出液 Al 浓度升高意味着土壤 Al 加速释放。这可能是反应前期土壤 pH 下降导

致的。Rozalen 等[13]研究发现，在酸性 pH 范围内，pH 降低加速了蒙脱石中 Al 的溶出速度，类似的

结果在土壤体系中也有所发现[20, 26]。作为土壤固相 Al 酸溶过程的反应物，H+浓度的增加使其在单位

时间、单位体积内与固相 Al 活化位点的有效碰撞概率增加，宏观表现为土壤 Al 释放速率增加。相

较于红壤和赤红壤，砖红壤含有更多的铁氧化物和有机质，因而具有更强的 H+消耗能力（图 2），竞

争参与土壤 Al 溶出反应的 H+数量。因此，在反应前期，砖红壤淋出液 Al 浓度的增加速率慢于其他

两种土壤。生物质炭的添加有效提高了土壤酸缓冲性能，减缓了酸化过程土壤溶液 pH 的降低（图

1），进而减缓了土壤淋出液 Al 浓度的增加。 

在淋出液 Al 浓度达峰后，淋出液 pH 虽仍呈下降趋势，但淋出液 Al 浓度逐渐降低，说明土壤

Al 释放速率下降。由此可见，除溶液 pH 以外，土壤 Al 溶出速度还受其他因素控制。土壤复杂的固

相 Al 形态组成被认为是影响土壤 Al 溶出速率的另一重要原因[21]。土壤固相 Al 形态包括交换态、羟

基结合态、有机结合态、无定型 Al 以及结晶态铝氧化物或铝硅酸盐矿物。这些不同形态土壤固相 Al

的活性存在显著差异，其中前三者被认为是潜在活性Al，极易随环境条件变化而释放进入土壤溶液，

其次为无定型 Al。Li 等[16]研究了有机酸对土壤 Al 溶出的影响，发现土壤 Al 呈现前期快速释放，

后期缓慢释放的分段特征，其中，前期快速释放的 Al 主要来自土壤交换态和无定型 Al，而后期缓慢

释放的 Al 主要来自铝氧化物或弱结晶态高岭石。Dahlgren 和 Walker[27]则通过选择浸提法分别去除

土壤有机结合态 Al 和无定型 Al 后，发现土壤 Al 的释放速率均显著降低。可见，在模拟酸化过程

中，土壤固相 Al 组成和溶液 pH 共同控制了土壤 Al 的溶出速率。在反应前期，土壤潜在活性和无

定型 Al 含量充足，但溶液 pH 较高，H+浓度限制土壤 Al 的溶出。因此，随溶液 pH 下降，土壤 Al
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溶出速率上升。在反应后期，土壤潜在活性和无定型 Al 逐渐消耗，并成为土壤 Al 溶出速率的限制

因素，导致土壤 Al 溶出速率逐渐下降。砖红壤中无定型 Al 和黏粒含量更高，且反应前期 Al 释放量

较少，因而，在反应后期，砖红壤 Al 释放速率明显高于红壤和赤红壤。相较于熟石灰处理，生物质

炭处理土壤前期释放 Al 量较少，导致反应后期淋出液 Al 浓度较高，并逐渐与熟石灰处理淋出液 Al

浓度接近。 

注：阴影区域为误差范围。Note: The shaded area represents the error range. 

图 3 淋出液铝浓度随反应时间的变化 

Fig. 3 The variation of aluminum concentration in leachate with reaction time  

2.4 土壤铝累积释放量与动力学方程拟合 

土壤累积 Al 释放量随反应时间增加而逐渐上升，且呈现先加速后减速的特点，与淋出液 Al 浓

度变化趋势一致（图 3 和图 4）。熟石灰处理不同土壤中 Al 累积释放量由高到低依次为砖红壤、红

壤、赤红壤。相较于熟石灰处理，生物质炭明显减少了酸化过程中土壤 Al 的累积释放量。在反应结

束时，各处理土壤累积 Al 释放量为潜在活性 Al 总量的 56.91%~109.06%，说明土壤潜在活性 Al 是

本研究酸化过程中土壤 Al 释放的主要来源。相较于熟石灰处理，花生秸秆炭处理红壤、赤红壤和砖

红壤累积 Al 释放量分别减少 11.93%、8.98%和 14.73%。稻草炭处理红壤累积 Al 释放量较熟石灰处

理低 17.23%。在前期土壤 Al 加速释放阶段，生物质炭处理与熟石灰处理之间土壤 Al 累积释放量差

距逐渐增加；在反应后期，花生秸秆炭处理与相应的熟石灰处理土壤 Al 累积释放曲线接近平行，但

稻草炭处理红壤 Al 累积释放曲线斜率仍低于相应的熟石灰处理土壤。在整个酸化过程中，花生秸秆

炭和稻草炭处理红壤较熟石灰处理分别少释放 1.56 mmolkg-1 和 2.40 mmolkg-1 土壤固相 Al，其中，

花生秸秆炭处理减少土壤 Al 活化的过程主要发生在反应前期，而稻草炭降低土壤 Al 释放量在反应

前期和后期的贡献率分别达 57.92%和 42.08%。可见，花生秸秆炭主要通过提升土壤酸缓冲性能而在



土 壤 学 报 

Acta Pedologica Sinica 

http://pedologica.issas.ac.cn 

酸化前期减缓土壤 Al 释放；稻草炭可通过提升土壤酸缓冲性能和降低土壤潜在活性 Al 含量在酸化

前期和后期均发挥减缓土壤 Al 释放的作用。 

由于土壤 Al 活化过程的复杂性，土壤 Al 累积释放量随时间的变化过程难以通过单一动力学方

程达到满意且一致的拟合结果[28]。Li 等[16]对有机酸驱动的土壤 Al 释放过程进行动力学方程拟合发

现，在反应的前 30 min，Elovich 方程表现出良好的拟合度（R2 >0.95），此后进入慢速释放阶段，可

通过不同斜率的直线方程进行拟合。与此前研究结果不同，本研究中各处理的土壤 Al 释放过程均呈

先加速后减速的分段特点，可通过一级和拟一级动力学方程的分段函数较好地拟合各处理土壤 Al 累

积释放过程，且 R2 均超 0.999（表 3）。导致上述差异的原因主要是此前研究的对象是铝饱和强酸性

土壤，而本研究中的土壤样品为经生物质炭和熟石灰改良后的土壤（pH>5.8），相较于前者，本研究

土壤 Al 释放过程前期存在其他的酸消耗途径（如表面官能团质子化作用），竞争驱动土壤 Al 活化的

H+，而此前的研究缺少相关反应过程。动力学方程拟合结果说明，在研究区间内，土壤 Al 释放动力

学由表面反应控制。在反应初期，土壤表面质子化过程与土壤固相 Al 竞争输入的 H+，限制了 H+向

土壤 Al 活化反应位点的扩散过程。随着反应时间增加，质子化位点逐渐饱和，土壤表面羧基/羟基的

质子化速率逐渐下降（图 2），参与 H+/Al 转化的质子浓度增加，导致土壤固相 Al 加速释放。该结果

也说明土壤表面官能团质子化速率快于土壤中 H+驱动的 Al 释放过程，与此前研究结果[29]一致。生

物质炭处理土壤质子化位点更为丰富，导致其 Al 释放初期阶段维持时间较熟石灰处理长 16~28 min

（表 3）。 

在反应后期，随着土壤中质子化位点饱和，土壤表面高活性 Al（如有机结合态、羟基结合态）

扩散过程成为该阶段 Al 释放的限速步骤。拟一级动力学方程中 a2 值可代表潜在活性 Al 位点总量，

b2 值为速率常数。除砖红壤外，各处理土壤 a2 值与土壤潜在活性 Al 含量基本一致（表 1 和表 3）。

相较于熟石灰处理，稻草炭使红壤潜在活性 Al 含量及拟合方程 a2 值分别降低 17.84%和 7.77%。花

生秸秆炭对土壤中潜在活性 Al 并无显著影响，甚至略微提高了拟合方程 a2 值。生物质炭处理各土

壤 Al 释放速率常数 b2 较熟石灰处理低 14.81%~51.06%。这可能与生物质炭孔隙和静电作用抑制土

壤 Al 扩散过程有关[25]。由此可见，在此阶段，花生秸秆炭虽然降低了土壤表面 Al 扩散速率常数，

但 Al 活化位点较多，因而难以降低土壤固相 Al 释放速率；而稻草炭则同时降低潜在活性 Al 含量和

速率常数，进而显著降低了土壤固相 Al 释放速率。 
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注：实线为分段拟合结果。Note: The solid line represents the piecewise fitting result. 

图 4 土壤 Al 累积释放量随反应时间的变化  

Fig. 4 The change of cumulative Al release from soil over reaction time. 

表 3 土壤 Al 释放动力学拟合结果 

Table 3 Fitting results of soil Al release kinetics 

土壤 

Soil 

处理 

Treatment 

一级动力学方程 

First-order kinetic equation 

qt=a1·e
(-b

1
t) 

T1 

拟一级动力学方程 

Pseudo-first-order kinetic equation 

qt=a2·(1-e(-b
2
t)) 

R2 

a1 b1 a2 b2 

红壤 

Red soil 

花生秸秆炭 

Peanut straw biochar 
0.143 -0.045 54.02 17.69 0.005 4 0.999 3 

Ca(OH)2 0.101 -0.092 27.79 16.63 0.006 5 0.999 9 

红壤 

Red soil 

稻草炭 

Rice straw biochar 
0.048 -0.101 35.91 14.95 0.005 8 0.999 7 

Ca(OH)2 0.079 -0.147 19.38 16.21 0.007 1 0.999 7 

赤红壤 

Latosolic red soil 

花生秸秆炭 

Peanut straw biochar 
0.072 -0.058 62.42 12.52 0.004 6 0.999 9 

Ca(OH)2 0.033 -0.103 41.32 11.98 0.005 4 0.999 9 

砖红壤 

Latosol 

花生秸秆炭 

Peanut straw biochar 
0.052 -0.037 93.99 32.87 0.002 3 0.999 9 

Ca(OH)2 0.167 -0.031 66.08 24.77 0.004 7 0.999 5 

注：a1、a2、b1 和 b2 为常数；qt为在 t (min)时土壤固相 Al 累积释放量 (mmol·kg-1)；T1为两模型适应性的临界点。Note: a1, a2, b1and 

b2 are constants; qt is the cumulative release of solid Al in the soil at t (min); T1 represents the critical point of the adaptability of the two 

models. 
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3 结 论 

在持续外源酸输入的动态酸化过程中，生物质炭和熟石灰改良土壤的 Al 释放均呈现先加速后减

速的分段特征。在反应前期，土壤表面质子化等过程与土壤 Al 活化过程竞争 H+。随着质子化位点

逐渐消耗，参与土壤 Al 活化的 H+增加，导致土壤 Al 释放速率加快。在此阶段，生物质炭通过提升

土壤酸缓冲性能，减缓了土壤 Al 的释放，且花生秸秆炭抑制效果优于稻草炭。随着土壤 pH 下降，

土壤潜在活性 Al 的扩散过程逐渐成为限速步骤。土壤 Al 的释放速率随潜在活性 Al 含量的降低而逐

渐下降。此时，稻草炭通过降低土壤潜在活性 Al 含量和 Al 扩散速率常数双重作用，减缓土壤固相

Al 释放，效果优于花生秸秆炭。因此，在整个酸化过程中，稻草炭抑制土壤 Al 释放的效果优于花生

秸秆炭。综上，未来如能兼顾土壤酸缓冲性能提升、潜在活性 Al 库降低和土壤空隙结构优化，有望

进一步提升外源酸输入情景下土壤固相 Al 释放的动力学稳定性，减少酸化过程中土壤 Al 的释放。 
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