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摘　 要　 为了解北京市某环路两侧土壤重金属污染现状，对其 ２２ 处采样截面的 ４４ 个样品中的 Ｃｒ、Ｎｉ、Ｃｕ、Ｚｎ、
Ｃｄ 和 Ｐｂ 总量进行测定，并用改进的 ＢＣＲ 法对重金属形态进行分步提取和测定．结果表明，Ｃｒ、Ｐｂ 和 Ｃｄ 的总

量分别是北京地区土壤背景值的 ７．４８、６．６５ 和 ５．１３ 倍；从提取形态来看，６ 种重金属主要以活性较低的还原

态、氧化态和残渣态存在．采用 ４ 种评价方法从不同角度对研究区域土壤中重金属的污染风险进行了评价．基
于总量的地累积评价结果显示，Ｃｒ、Ｐｂ 和 Ｃｄ 污染级别最高，Ｎｉ、Ｃｕ 和 Ｚｎ 次之；潜在生态风险指数法评价结果

为 Ｃｄ＞Ｐｂ＞Ｎｉ＞Ｃｒ＞Ｃｕ＞Ｚｎ；基于形态学的评价方法 ＲＡＣ 风险评价法得到生物可利用性顺序为 Ｚｎ＞Ｃｄ＞Ｎｉ＞Ｃｕ＞
Ｐｂ＞Ｃｒ；而次生相与原生相比值法的结论是生物潜在可利用性依次为 Ｚｎ＞Ｐｂ＞Ｃｄ＞Ｃｕ＞Ｎｉ＞Ｃｒ．
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　 　 土壤作为环境中不可缺少的重要成分和珍贵资源，与人类的生存有着直接的关系．但是，近年来，高
强度人类活动对土壤环境的影响越来越明显，土壤环境的污染问题日趋严重，其中重金属污染尤为严

重［１］ ．因此，土壤重金属污染方面的研究已逐渐成为环境污染、控制与修复领域的重点和热点问题之一．
重金属进入植物体是其污染环境和危害人体健康最重要的途径之一．然而，土壤重金属生物有效性

及其在生物体中的累积能力与土壤中重金属存在的化学形态密切相关．重金属总量只能反映出土壤中

重金属的污染现状及富集信息，却无法反映重金属的迁移、转化及其对环境的影响程度［２］ ．因此，还需对

重金属在土壤中存在的化学形态以及生物有效性进行分析．土壤中重金属元素的存在形态是衡量其环

境效应的关键参数，它既能反映土壤中重金属的迁移、转化潜力以及对生态环境的潜在风险，又有助于

预测土壤中重金属的临界含量、生物有效性和生物毒性，可为土壤中重金属污染的修复提供科学有效的

依据．目前，国内外已有众多专家学者致力于对土壤中重金属形态的研究［３－５］ ．
本文采用欧共体标准物质局 （Ｅｕｒｏｐｅａｎ Ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ Ｂｕｒｅａｕ ｏｆ Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅ）提出的提取法（简称 ＢＣＲ

法） ［６］对北京市某环路两侧土壤进行提取和测定，并通过地累积指数法、潜在生态风险指数法、ＲＡＣ 风

险评价法、次生相与原生相分布比值法从不同角度对重金属存在形态及污染情况进行了描述与评价．

１　 实验部分

１．１　 样品采集与制备

土壤样品的采集区域为北京某环路两侧绿化带，选取 ２２ 个断面，取样深度为 ０—２０ ｃｍ，在每个断面

两侧分别采集土壤样品，共 ４４ 个样品，断面地点分布如表 １ 和图 １ 所示．采样时间分别为 ２０１３ 年 ４ 月

１５ 日和 １６ 日（采样前 １０ 天内无降水事件）．将采集的样品装入聚乙烯袋中带回实验室进行预处理．
先将所取土样自然风干，去除土样中的石子和动植物残体等异物，然后用 ＦＴ１０２ 型微型土壤粉碎机

将大颗粒土块粉碎，将过 ２００ 目标准筛后的土壤样品储存在干燥箱中备用．

表 １　 采样地点分布

Ｔａｂｌｅ １　 Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ｓａｍｐｌｉｎｇ ｌｏｃａｔｉｏｎｓ
编号 地点 编号 地点 编号 地点

１⁃１ 定慧寺（外） ８⁃２ 肖村桥（内） １６⁃１ 五棵松（外）

１⁃２ 定慧寺（内） ９⁃１ 黄土岗（外） １６⁃２ 五棵松（内）

２⁃１ 十八里店（外） ９⁃２ 黄土岗（内） １７⁃１ 学院路北航门口外环（北）

２⁃２ 十八里店（内） １０⁃１ 窑洼湖桥（外） １７⁃２ 学院路北航门口内环（南）

３⁃１ 东风桥（外） １０⁃２ 窑洼湖桥（内） １８⁃１ 惠新东桥（外）

３⁃２ 东风桥（内） １１⁃１ 朝阳公园桥（外） １８⁃２ 惠新东桥（内）

４⁃１ 公益桥（外） １１⁃２ 朝阳公园桥（内） １９⁃１ 花乡桥（外）

４⁃２ 公益桥（内） １２⁃１ 南坞桥（外） １９⁃２ 花乡桥（内）

５⁃１ 看丹桥（外） １２⁃２ 南坞桥（内） ２０⁃１ 四季青桥（外）

５⁃２ 看丹桥（内） １３⁃１ 六郎庄（外） ２０⁃２ 四季青桥（内）

６⁃１ 大红门东桥西（外） １３⁃２ 六郎庄（内） ２１⁃１ 望京桥（外）

６⁃２ 大红门东桥西（内） １４⁃１ 五路居（外） ２１⁃２ 望京桥（内）

７⁃１ 四惠桥（外） １４⁃２ 五路居（内） ２２⁃１ 北辰桥西（外）

７⁃２ 四惠桥（内） １５⁃１ 岳各庄桥（外） ２２⁃２ 北辰桥西（内）

８⁃１ 肖村桥（外） １５⁃２ 岳各庄桥（内）

１．２　 样品分析

依据 ＮＹ ／ Ｔ１３７７—２００７ 规定的方法测定土壤样品 ｐＨ．土壤样品中重金属总量提取采用 ＧＢ ／ Ｔ
１７１４１—１９９７ 规定的 ＨＣｌ⁃ＨＮＯ３⁃ＨＦ⁃ＨＣｌＯ４消解法，重金属形态分析采用改进的 ＢＣＲ 连续提取法［６］ ．各提

取液中的 Ｃｒ、Ｎｉ、Ｃｕ、Ｚｎ、Ｃｄ 和 Ｐｂ 等 ６ 种重金属元素的含量用日立 Ｚ⁃２０００ 型原子吸收分光光度计测定．
分别用火焰原子吸收法和石墨炉原子吸收法对空白样品做 １１ 次检测得出检出限（检出限为 ３ 倍溶液的

标准偏差与标准曲线斜率的比值）．利用火焰原子吸收法测定 Ｃｒ、Ｎｉ、Ｃｕ、Ｚｎ 和 Ｐｂ 的检出限分别为
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０􀆰 ００６８、０．０１７０、０．００４０、０．００３２、０．０４７０ ｍｇ·Ｌ－１ ．利用石墨炉原子吸收法测定 Ｃｄ 的检出限 ０．０３０９ μｇ·Ｌ－１ ．

图 １　 采样地点分布图

Ｆｉｇ．１　 Ｍａｐ ｏｆ ｓａｍｐｌｉｎｇ ｌｏｃａｔｉｏｎ ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ

２　 结果与讨论

２．１　 土壤 ｐＨ
低 ｐＨ 可提高一般重金属在土壤中的溶解度，使土壤对其吸附的能力降低［７⁃１０］ ．可能的原因是，ｐＨ

降低后 Ｈ＋增多，使得大量重金属离子从胶体和粘土矿物颗粒表面上解吸到土壤溶液中．同时，ｐＨ 的降

低使得重金属离子的溶解⁃沉淀平衡发生移动，促进了重金属阳离子的释放，提高了土壤中重金属的生

物可利用性．本次采集的 ４４ 个样品中，ｐＨ 值范围为 ７．４２—９．０２，均值为 ８．１３，基本在北京土壤背景值

（ｐＨ ７􀆰 ０—８．５） ［９］范围内，表明研究区域的土壤无明显酸化现象，为重金属元素在土壤中保持相对稳定

提供了先决条件．
表 ２ 列出了 １９９８ 年—２０１２ 年北京市大气 ＳＯ２及 ＮＯ２浓度情况，从中可看出北京大气中的 ＳＯ２以及

ＮＯ２含量呈逐年下降趋势．但是，相应年份酸雨出现的频率却并未与 ＳＯ２及 ＮＯ２浓度同步下降，反而出现

了逐年升高的趋势，且降雨的 ｐＨ 值也逐年下降（如表 ３ 所示）．因此，土壤 ｐＨ 将可能随着降雨 ｐＨ 降低

而降低，最终导致土壤中重金属溶出并扩散，从而加重污染［９］ ．由于土壤具有一定缓冲 ｐＨ 变化的能力，
所以尽管酸雨频率加大，北京石灰性土壤的 ｐＨ 仍未出现快速、明显的酸化现象，只是面临酸化的危险．
土壤环境的改变，尤其是 ｐＨ 的改变，可能会使土壤中的重金属得以释放．造成这一变化的除了降水外，
一些突发性的土壤酸化或碱化事件也可能诱发这一变化［８］ ．
２．２　 土壤重金属总量分析

将 ２２ 个采样断面的 ４４ 个土壤样品中 Ｃｒ、Ｎｉ、Ｃｕ、Ｚｎ、Ｃｄ 和 Ｐｂ 等 ６ 种重金属含量与北京地区土壤重

金属背景值［１１］比较（见表 ４）可知，６ 种重金属的总量平均值均高于背景值．其中，Ｃｒ、Ｐｂ 和 Ｃｄ 的总量平

均值分别是北京土壤背景值的 ７．４８、６．６５ 和 ５．１３ 倍．结果表明，该区域道路两侧土壤已遭受重金属污染，
这与有关文献报道内容相似［１０，１２⁃１３］ ．相关研究表明，北京市主要高速路段两侧土壤中重金属 Ｐｂ 以及 Ｃｄ
同样含量较高，Ｐｂ 含量为背景值的 １．６２—６．６９ 倍，Ｃｄ 为 ５．９７—１８．７４ 倍［１０，１２］ ．另有文献表明，北京某东
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西向主干路两侧土壤中的重金属含量超出北京市土壤重金属背景值数倍［１３］，部分地区大气［１４］ 和土

壤［１５］中的 Ｐｂ、Ｃｄ 也处于较高的浓度水平．由此可知，交通活动对公路两侧土壤重金属含量有着重要影

响［１６⁃１７］，最为明显的是汽油燃烧、润滑油摩擦排放出的废气，以及轮胎和刹车里衬机械磨损形成的颗粒

物，它们都是公路两侧土壤中重金属的主要来源．因此，交通繁忙路段或车流量较大区域的土壤中重金

属含量相对较高．

表 ２　 北京地区 １９９８ 年—２０１２ 年大气中 ＳＯ２和 ＮＯ２的浓度（ｍｇ·ｍ－３）
Ｔａｂｌｅ ２　 Ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ ＳＯ２ ａｎｄ ＮＯ２ ｉｎ ｔｈｅ ａｔｍｏｓｐｈｅｒｅ ｏｆ Ｂｅｉｊｉｎｇ ｒｅｇｉｏｎ ｆｒｏｍ １９９８ ｔｏ ２０１２

年份 ／ 年 ＳＯ２ ＮＯ２ 年份 ／ 年 ＳＯ２ ＮＯ２

２０１２ ０．０２８ ０．０５２ ２００４ ０．０５５ ０．０７１

２０１１ ０．０２８ ０．０５５ ２００３ ０．０６１ ０．０７２

２０１０ ０．０３２ ０．０５７ ２００２ ０．０６７ ０．０７６

２００９ ０．０３４ ０．０５３ ２００１ ０．０６４ ０．０７１

２００８ ０．０３６ ０．０４７ ２０００ ０．０７１ ０．０７１

２００７ ０．０４７ ０．０６６ １９９９ ０．０８０ ０．０７７

２００６ ０．０５３ ０．０６６ １９９８ ０．１２０ ０．０７４

２００５ ０．０５０ ０．０６６

　 　 注：数据来源：北京市环境状况公报 １９９８—２０１２．

表 ３　 北京地区 １９９９ 年—２０１２ 年酸雨情况

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｔｈｅ ａｃｉｄ ｒａｉｎ ｓｉｔｕａｔｉｏｎ ｏｆ Ｂｅｉｊｉｎｇ ｆｒｏｍ １９９９ ｔｏ ２０１２

年份 ／ 年 降水 ｐＨ
平均值

检出 ｐＨ
范围

酸雨
频率 ／ ％

酸雨
次数

年份 ／ 年 降水 ｐＨ
平均值

检出 ｐＨ
范围

酸雨
频率 ／ ％

酸雨
次数

２０１２ ５．３４ ２８．１ ２００５ ５．１０ １３．３ ４

２０１１ ５．５２ ９．８ ２００４ ５．５２ ４．０１—７．６７ １６．７ ７

２０１０ ５．０８ ２５．５ ２００３ ５．９３ ４．４２—７．７５ ８．３ ５

２００９ ５．６４ ２５．０ ２００２ ６．２７ ５．１０—８．１７ ６．０ ３

２００８ ２００１ ５．８５ ４．７３—８．１２ １０．２ ５

２００７ ５．１１ ２４．４ ２０００ ６．４２ ５．８９—９．１２ ０ ０

２００６ ６．１８ ３．８ １９９９ ６．８５ ６．２４—７．７７ ０ ０

　 　 注：数据来源：北京市环境状况公报 １９９９—２０１２．

表 ４　 土壤中 ６ 种重金属总量平均值与背景值比较

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ ａｖｅｒａｇｅ ｖａｌｕｅｓ ｏｆ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅｄ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ４４ ｓｏｉｌ ｓａｍｐｌｅｓ ａｎｄ ｂａｃｋｇｒｏｕｎｄ

元素
背景值 ／

（ｍｇ·ｋｇ－１）
总量范围 ／
（ｍｇ·ｋｇ－１）

总量平均值±标准差 ／
（ｍｇ·ｋｇ－１）

超标倍数

Ｃｒ ２９．８ １７４．５５—３３９．０２ ２２２．８２±３６．４０ ７．４８

Ｎｉ ２６．８ ７５．７３—２７６．８１ １２５．４８±５３．９１ ４．６８

Ｃｕ １８．７ ２１．８９—１９８．４２ ３９．３６±２５．８７ ２．１０

Ｚｎ ５７．５ ４５．１４—１８１．７６ ８２．７０±３１．５５ １．４４

Ｃｄ ０．１１９ ０．３４—１．０５ ０．６１±０．１６ ５．１３

Ｐｂ ２４．６ ４４．７１—５１９．８６ １６３．５６±８４．７３ ６．６５

　 　 注：超标倍数＝总量平均值 ／ 背景值．

２．３　 土壤重金属形态分析

重金属进入土壤后，通过溶解、沉淀、凝聚、络合、吸附等各种反应，形成不同的化学形态，并表现出

不同的活性［１８］ ．而不同化学形态的重金属会引发不同的环境效应，产生不同的生物毒性．利用改进的

ＢＣＲ 法对 ２２ 个截面的 ４４ 个采样点土壤中的重金属进行分形态提取，其分布特征如表 ５ 所示．
当土壤中的重金属以水溶态和乙酸可提取态存在时，对环境变化敏感，易于迁移转化，可被生物利

用．在本研究中，Ｚｎ、Ｐｂ、Ｃｒ、Ｎｉ、Ｃｕ 和 Ｃｄ 等 ６ 种重金属的水溶态和乙酸可提取态之和分别为各自总量的

１７．８９％、１．９８％、０．１０％、２．８０％、１．１６％和 ２．４７％．这组数据表明，Ｚｎ 的生物可利用部分比例较高，具有更
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高的潜在生态风险．可还原态主要为铁锰氧化物结合态．铁锰氧化物主要通过吸附作用或共沉淀作用积

累重金属，而重金属在还原条件下易被从铁锰氧化物中解析而进入土壤溶液，从而变成活性形态．在本

研究中，Ｚｎ、Ｐｂ、Ｃｕ 和 Ｃｄ 等重金属的可还原态占各自总量的 ２２．６１％、３８．９７％、１７．１４％和 １６．０７％．可氧化

态包括有机结合态和硫化物结合态，本研究中 Ｎｉ、Ｃｕ 和 Ｃｄ 的可氧化态比例较高，分别为 １０．４２％、７．５２％
和 ９．１６％．残渣态主要存在于硅酸盐、原生和次生矿物等晶格结构中，为自然地质物理和化学风化的结

果，与土壤的天然岩性直接相关，基本可反映出土壤背景值的高低［１９］ ．本研究中 Ｃｒ、Ｎｉ、Ｃｕ 和 Ｃｄ 的残渣

态比例较高，分别占各自总量的 ９３．６８％、８１．２１％、７４．１８％和 ７２．３０％．

表 ５　 土壤样品中 ６ 种重金属各形态含量及所占比例

Ｔａｂｌｅ ５　 Ｔｈｅ ｒａｔｉｏｓ ａｎｄ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｖａｒｉｏｕｓ ｆｏｒｍｓ ｏｆ Ｃｒ， Ｎｉ， Ｃｕ， Ｚｎ， Ｃｄ ａｎｄ Ｐｂ ｉｎ ｓｏｉｌ ｓａｍｐｌｅｓ

元素 形态
最小值 ／

（ｍｇ·ｋｇ－１）
最大值 ／

（ｍｇ·ｋｇ－１）
平均值 ／

（ｍｇ·ｋｇ－１）
变异系数 ／ ％ 所占比例均值 ／ ％

水溶态 ０．６６８５ １３．９９８４ １．６００４ １５４．３８ ０．６７

乙酸可提取态 ６．７９９７ １５３．２４８８ ４１．２８６７ ９２．０１ １７．２２

Ｚｎ 可还原态 １９．１１０３ １６９．９６０１ ５４．１９６９ ５１．３５ ２２．６１

可氧化态 ７．７２６２ ３２．５９８８ １５．６３３５ ３１．０２ ６．５２

残渣态 ５４．５００５ １４４５．９０００ １２６．９９５５ １６５．００ ５２．９８

水溶态 ０．２９９４ ０．７１１１ ０．１７３８ ８９．５４ ０．４０

乙酸可提取态 ０．０７１８ １．６４４５ ０．６９０５ ５９．０６ １．５７

Ｐｂ 可还原态 ０．６３４７ ４５．３５４１ １７．０９１９ ４９．８９ ３８．９７

可氧化态 ０．２９９５ １１．５２５０ １．５７５９ １１０．４４ ３．５９

残渣态 １５．５２９２ ４０．８８２４ ２４．３２４５ ２５．８７ ５５．４６

水溶态 ０．００２５ ０．０７０４ ０．０１５７ ９１．２２ ０．０１

乙酸可提取态 ０．０００１ ０．６１１１ ０．１０２３ １４７．１８ ０．０９

Ｃｒ 可还原态 １．８７９５ ７．４９１５ ３．９８３８ ３４．６３ ３．３９

可氧化态 １．７５８９ ７．５６０９ ３．３２６６ ３６．５３ ２．８３

残渣态 ４９．８０４７ ２４０．４８０９ １１０．１０５９ ３１．８８ ９３．６８

水溶态 ０．１０３７ １．５８９９ ０．１７２９ １５４．１０ ０．２７

乙酸可提取态 ０．６６３１ ５．９８４８ １．６４１２ ７５．２２ ２．５３

Ｎｉ 可还原态 １．９３６７ ６．７５９５ ３．６１２３ ３６．１１ ５．５７

可氧化态 ４．３２３４ ８．９６４３ ６．７５９１ １５．９７ １０．４２

残渣态 ２２．４７５２ １４３．３３３３ ５２．６５４３ ５０．０３ ８１．２１

水溶态 ０．４９１７ １．３１７１ ０．２５１４ １１３．６７ ０．４６

乙酸可提取态 ０．０３４７ ５．４１１１ ０．３８３３ ２０９．３２ ０．７０

Ｃｕ 可还原态 ０．２６７５ １０８．７２８１ ９．３３４４ １６８．２２ １７．１４

可氧化态 １．２０４９ １５．４８２５ ４．０９４４ ７４．８０ ７．５２

残渣态 １５．７２７０ １０５．６３７３ ４０．３９５８ ４４．２６ ７４．１８

水溶态 ０．００１１ ０．０１５１ ０．００３０ １０５．９４ ０．３８

乙酸可提取态 ０．００１７ ０．１１５１ ０．０１６４ １２３．０２ ２．０９

Ｃｄ 可还原态 ０．０１０５ ０．５０３５ ０．１２５７ ７９．２３ １６．０７

可氧化态 ０．０２３７ ０．３５０２ ０．０７１６ ７５．５３ ９．１６

残渣态 ０．０６３０ １．３９２７ ０．５６５５ ７２．５７ ７２．３０

　 　 注：所占比例均值＝各形态均值 ／ 各形态均值之和

所研究区域土壤中的 ６ 种重金属主要以活性较低的还原态、氧化态和残渣态等形态存在，３ 种形态

之和与 ５ 种形态总和的比值分别为 ８２．１１％（Ｚｎ）、９８．０２％（Ｐｂ）、９９．９０％（Ｃｒ）、９７．２０％（Ｎｉ）、９８．８４％（Ｃｕ）
和 ９７．５３％（Ｃｄ），这与在其他区域的研究结果基本一致［１３］ ．虽然这 ６ 种重金属在土壤中的惰性形态（还
原态、氧化态及残渣态）存在含量远远高于活性形态，但是并不意味着这些惰性形态不会对环境和人体

造成影响，只是这些形态造成直接危害的风险系数较低．当土壤环境发生变化（如 ｐＨ 由弱碱性［１０］ 变为

酸性、氧化还原电位发生改变、有机物的含量发生改变）时，这些惰性形态也会转化为活性形态，从而间
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接危害环境和人体，因此必须对惰性形态中还原态和氧化态给予足够多的关注．
２．４　 土壤重金属污染状况评价

近年来，对土壤中重金属的评价方法有很多，如地累积指数法［２０］、潜在生态危害指数法［２１］、污染负

荷指数法［２２⁃２５］、ＲＡＣ 风险评价法［２６⁃２７］、内梅罗综合指数法［２８］、次生相与原生相分布比值法［２９⁃３０］等．本文

分别采用了基于土壤中重金属总量评价的两种方法（地累积指数法［２０］和潜在生态危害指数法［２１］ ）和基

于形态学评价的两种方法（ＲＡＣ 风险评价法［２６⁃２７］ 和次生相与原生相分布比值法［２９⁃３０］ ），从不同角度对

土壤重金属污染状况进行评价．
２．４．１　 地累积指数法评价

地累积指数法［２０］是德国人 Ｍｕｌｌｅｒ 于 １９７９ 年提出的用于研究水环境沉积物中重金属污染程度的定

量指标法．近年来，很多学者也将此法用于土壤中重金属污染状况评价［１３］ ．计算公式为：
Ｉｇｅｏ ＝ ｌｏｇ２ Ｃｎ ／ Ｋ × Ｂｎ( )[ ] （１）

式中，Ｃｎ表示实测值，Ｂｎ表示背景值，Ｋ 表示背景值的变动系数（一般取 １．５）．Ｉｇｅｏ值与重金属污染水平的

关系如表 ６ 所示．

表 ６　 地积累指数（ Ｉｇｅｏ）与污染程度分级

Ｔａｂｌｅ ６　 Ｇｅｏ⁃ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｉｎｄｉｃｅｓ （ Ｉｇｅｏ） ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｌｅｖｅｌｓ
Ｉｇｅｏ ＜０ ０—１ １—２ ２—３ ３—４ ４—５ ＞５

污染分级 ０ １ ２ ３ ４ ５ ６

污染程度 无 轻度 中等 偏重 重 严重 极严重

在地累积指数评价中，Ｂｎ一般为地球化学背景值或者当地土壤背景值．本研究在评价过程中使用北

京地区土壤背景值作为背景值（见表 ４），用式（１）计算得到地累积指数评价结果如表 ７ 所示．由表 ７ 可

以看出，针对 Ｚｎ、Ｃｕ 而言，绝大多数采样点属于轻度污染（０＜Ｉｇｅｏ＜１）或无污染（ Ｉｇｅｏ＜０）．Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ｎｉ 造成

的污染程度差异较大，针对 Ｐｂ，有 ２１ 个样品属于偏重污染，２ 个样品属于重污染；针对 Ｃｄ 而言，１０ 个样

品为偏重污染；针对 Ｎｉ 而言，６ 个样品属于偏重污染．所有样品中，Ｃｒ 均为偏重污染（２＜Ｉｇｅｏ＜３）．

表 ７　 地累积指数法评价

Ｔａｂｌｅ ７　 Ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｇｅｏ⁃ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｉｎｄｅｘ

土样标号
Ｉｇｅｏ

Ｚｎ Ｐｂ Ｃｒ Ｎｉ Ｃｕ Ｃｄ
土样标号

Ｉｇｅｏ
Ｚｎ Ｐｂ Ｃｒ Ｎｉ Ｃｕ Ｃｄ

１⁃１ １．１ ０．４ ２．６ ２．７ ０ ２．５ １２⁃１ －０．６ ２．３ ２．２ １．５ ０．４ １．５
１⁃２ －０．６ １．７ ２．４ １．５ ０ １．９ １２⁃２ ０ ２．３ ２．３ １．１ ０．５ １．４
２⁃１ １ ０．５ ２．５ ２．７ ０．２ ２．６ １３⁃１ －０．３ １．９ ２．５ １．６ ０．３ １．６
２⁃２ －０．６ １．６ ２．５ １．５ －０．２ １．７ １３⁃２ －０．３ ２．３ ２．２ １ ０．３ １．６
３⁃１ ０．５ ０．３ ２．６ ２．６ －０．１ ２．２ １４⁃１ －０．２ ２．２ ２．１ ０．９ ０．６ １．６
３⁃２ －０．３ ２．６ ２ １．１ ０．５ １．３ １４⁃２ ０．１ ２．９ ２．１ １ １．１ １．４
４⁃１ －０．１ ３．１ ２ １．２ ０．５ ２．３ １５⁃１ －０．５ １．４ ２ １ －０．３ ０．９
４⁃２ －０．３ １．９ ２．５ １．４ ０ １．６ １５⁃２ －０．９ １．６ ２ １．４ －０．１ １．５
５⁃１ ０ ２．９ ２．２ １．１ ０．８ １．６ １６⁃１ －０．３ １．８ ２．３ １．４ ０．１ １．４
５⁃２ －０．１ ２．８ ２．１ １．２ ０．７ １．５ １６⁃２ ０．４ ２．４ ２．１ １．１ ０．９ １．４
６⁃１ －０．３ ２．６ ２．１ １．５ ０．４ ２ １７⁃１ －０．３ ２．２ ２．２ １．２ ０．６ １．５
６⁃２ ０．９ ０．５ ２．９ ２．８ ０．２ ２ １７⁃２ －０．１ ２．１ ２．４ １．６ ０．３ １．９
７⁃１ －０．５ ２ ２．５ １．４ ０．４ １．２ １８⁃１ －０．４ １．９ ２．４ １．６ ０．４ １．６
７⁃２ ０．８ ０．４ ２．９ ２．６ ０ １．７ １８⁃２ －０．４ ２．３ ２．２ １．７ ０．６ １．８
８⁃１ －０．２ ２．６ ２．１ １．４ ０．８ １．９ １９⁃１ －０．１ ２．４ ２．４ １．６ ０．３ ２
８⁃２ ０．３ ０．３ ２．６ ２．６ －０．４ ２．２ １９⁃２ －０．５ １．８ ２．４ １．７ －０．１ １．７
９⁃１ －０．４ ２．２ ２ ０．９ ０．２ １．７ ２０⁃１ －０．３ １．８ ２．４ １．６ ０．２ １．４
９⁃２ －０．４ ２．７ ２．１ １．４ ０．３ ２．５ ２０⁃２ －０．１ ２．５ ２．４ １．６ ０．８ １．９
１０⁃１ ０ ２．１ ２．１ １．２ ０．６ １．２ ２１⁃１ －０．２ １．８ ２．３ １．７ ０．５ １．９
１０⁃２ －０．５ １．９ ２．１ １．２ ０．２ １．９ ２１⁃２ ０．４ ３．８ ２．５ １．７ ２．８ １．７
１１⁃１ －０．５ １．９ ２．５ １．６ ０．２ １．７ ２２⁃１ －０．２ １．７ ２．４ １．８ ０ ２
１１⁃２ －０．５ １．８ ２．２ １．１ ０．４ １．３ ２２⁃２ －０．７ ２．１ ２．２ １．７ ０．３ １．８



２１５８　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ３３ 卷

　 　 Ｐｂ 和 Ｃｄ 的重要来源是交通活动，而采样区域恰恰位于主干道交汇处或高速公路连接处等交通活

动较为频繁的地区，很好地印证了这一联系．值得注意的是，交通活动并不是 Ｎｉ 元素的来源，其主要来

源很可能是人类随机丢弃的干电池等含 Ｎｉ 废弃物［１３］ ．
２．４．２　 潜在生态风险指数法评价

潜在生态风险指数法是 １９８０ 年瑞典科学家 Ｈａｋａｎｓｏｎ［２１］提出的沉积物重金属污染评价方法．目前，
该方法常被很多学者用于土壤重金属污染评价［１３，１７］ ．某一区域土壤中第 ｉ 种重金属的污染系数（Ｃ ｉ

ｒ）、潜
在生态危害系数（Ｅ ｉ

ｒ）及多种重金属的潜在危害指数（ＲＩ）可分别表示为：
Ｃ ｉ

ｒ ＝ Ｃ ｉ
实测 ／ Ｃ ｉ

０ （２）
Ｅ ｉ

ｒ ＝ Ｔｉ
ｒ × Ｃ ｉ

ｒ （３）

ＲＩ ＝ ∑
ｎ

ｉ ＝ １
Ｅ ｉ

ｒ ＝ ∑
ｎ

ｉ ＝ １
Ｔｉ

ｒ × Ｃ ｉ
ｒ ＝ ∑

ｎ

ｉ ＝ １
Ｔｉ

ｒ × Ｃ ｉ
实测 ／ Ｃ ｉ

ｎ （４）

式中，Ｃ ｉ
ｒ 为某重金属的污染系数；Ｃ ｉ

实测为该重金属元素的实测含量；Ｃ ｉ
０为该元素的背景值（见表 ４）；Ｔｉ

ｒ为

重金属毒性响应系数，反映重金属的毒性强度（本评价中毒性响应系数取值分别为：Ｚｎ ＝ １、Ｃｒ ＝ ２、Ｃｕ ＝
Ｎｉ＝Ｐｂ＝ ５、Ｃｄ＝ ３０［３１］）；Ｅ ｉ

ｒ描述某种重金属的污染程度，可分为 ５ 个等级；ＲＩ 描述某采样点多种重金属

的综合污染程度，可分为 ４ 个等级，见表 ８．

表 ８　 潜在生态危害指标与污染程度关系

Ｔａｂｌｅ ８　 Ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ｄｅｇｒｅｅ ｏｆ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ａｎｄ ｉｎｄｉｃｅｓ ｏｆ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｉｓｋ ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ
Ｅｉ

ｒ ＜４０ ４０—８０ ８０—１６０ １６０—３２０ ≥３２０
ＲＩ ＜１５０ １５０—３００ ３００—６００ ≥６００

污染程度 轻微 中等 强 很强 极强

根据潜在生态风险指数法公式计算，结果如表 ９ 所示．从整体上看，Ｃｄ 污染最为严重（Ｅ ｉ
ｒ ＝ １４９．４６），

这与地累积法得到的结论基本一致，同时与王鹏等［１３］研究结果相符．６ 种重金属潜在生态风险强度大致

排序为：Ｃｄ＞Ｐｂ＞Ｎｉ＞Ｃｒ＞Ｃｕ＞Ｚｎ．通过对各单项潜在危害系数进行统计，可获得所研究区域表层土壤的潜

在生态危害指数 ＲＩ＝ ２２６．３６，说明所研究区域表层土壤重金属污染存在中等生态危害，应对表层土壤重

金属污染采取预防或修复措施，防止污染加剧．
值得注意的是，在潜在生态风险评价法中，还结合了污染负荷指数法［２３⁃２６］ ．这样既反映了潜在风险

评价的特点，又能对研究路段综合污染情况进行很好的评价，最主要是能直观地反映各种重金属的污染

贡献．

表 ９　 潜在生态风险指数法评价

Ｔａｂｌｅ ９　 Ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ｂａｓｅｄ ｏｎ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｉｓｋ ｉｎｄｅｘ

指数类型
Ｅｉ

ｒ

Ｚｎ Ｐｂ Ｃｒ Ｎｉ Ｃｕ Ｃｄ
ＲＩ

几何平均值 １．３６ ２９．２２ １４．７８ ２１．８７ ９．６７ １４９．４６ ２２６．３６

污染程度 轻微 轻微 轻微 轻微 轻微 强 中等

２．４．３　 ＲＡＣ 风险评价法

ＲＡＣ（Ｒｉｓｋ Ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ Ｃｏｄｅ）风险评价法［２６⁃２７］是基于形态学研究而产生的一种评价方法，其主要对

重金属存在于环境中的活性形态进行分析．重金属活性形态占各形态之和的比例越高，其对环境造成危

害的风险越大．表 １０ 显示了活性形态所占比例与污染程度的关系．

表 １０　 活性形态所占比例与污染程度的关系

Ｔａｂｌｅ １０　 Ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ｄｅｇｒｅｅｓ ｏｆ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ａｎｄ ｔｈｅ ｒａｔｉｏ ｏｆ ａｃｔｉｖｅ ｆｏｒｍ
比例 ／ ％ ＜１ １—１０ １０—３０ ３０—５０ ≥５０

污染程度 无 轻度 中度 重度 极严重



　 １２ 期 许柏宁等：北京某环路两侧土壤重金属污染风险评价 ２１５９　

　 　 在 ＲＡＣ 风险评价中，重金属活性形态主要是水溶态和乙酸可提取态（用改进的 ＢＣＲ 法提取）或可

交换态和碳酸盐结合态（用 Ｔｅｓｓｉｅｒ 法提取［３２］）．本研究中的浸提法采用了前者，故以水溶态和乙酸可提

取态作为重金属活性形态．表 １１ 显示了活性形态所占比例．由表 １１ 可看出，所研究区域 ６ 种重金属中

Ｐｂ、Ｃｒ 和 Ｃｕ 的活性形态含量较低，基本处于无污染等级；Ｎｉ 的形态含量多表现为轻度污染等级，极个别

为无污染；Ｃｄ 的分布则很不均匀，主要为轻度污染，个别为中度污染，这种情况可能与总量分布情况和

交通状况有关；污染最严重的为 Ｚｎ，大多数为中度或重度污染．总体污染情况为 Ｚｎ＞Ｃｄ＞Ｎｉ＞Ｃｕ＞Ｐｂ＞Ｃｒ．

表 １１　 土壤样品中 ６ 种重金属元素活性形态所占比例

Ｔａｂｌｅ １１　 Ｔｈｅ ｐｅｒｃｅｎｔａｇｅ ｏｆ ａｃｔｉｖｅ ｆｏｒｍ ｏｆ ６ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｓａｍｐｌｅｓ

编号
活性形态所占比例 ／ ％

Ｚｎ Ｐｂ Ｃｒ Ｎｉ Ｃｕ Ｃｄ
编号

活性形态所占比例 ／ ％

Ｚｎ Ｐｂ Ｃｒ Ｎｉ Ｃｕ Ｃｄ

１⁃１ ３２．０６ １．１２ ０．０３ ５．７９ １．１６ ６．５２ １２⁃１ １８．７４ １．０１ ０．５６ ４．１９ １．０９ ０．６７

１⁃２ ９．４４ １．０１ ０．０９ １．０１ １．８２ ４．２１ １２⁃２ １２．４９ １．０９ ０．０１ ２．５８ ０．３０ １．６７

２⁃１ ２５．０４ ２．０９ ０．０１ ３．０２ １．１９ １．５２ １３⁃１ ７．２２ ２．５３ ０．１０ ０．９５ １．８６ ２．８２

２⁃２ １８．６８ ２．１０ ０．０６ ０．８５ １．７７ ２．７８ １３⁃２ １０．９６ ０．７２ ０．０１ ３．７４ ０．３２ ０．３１

３⁃１ ５２．６５ ２．４６ ０．０１ ０．２８ ０．２８ ０．９３ １４⁃１ １９．５７ １．２２ ０．０２ ７．４９ ０．６０ ２．１６

３⁃２ １６．９６ ３．３３ ０．０８ １．３３ ０．７２ １８．３３ １４⁃２ ２２．０２ ０．６４ ０．０１ １５．４６ ０．８０ ４．４８

４⁃１ ２７．５５ ２．２５ ０．０１ ２．６８ ０．６０ １．５８ １５⁃１ ５８．５５ ０．７４ ０．０１ ０．２２ ０．４３ １．１４

４⁃２ ２７．８８ ０．４６ ０．５３ １．６８ ４．６２ ２．２７ １５⁃２ １７．２５ ３．６１ ０．０８ ３．０４ ２．７５ ３．１４

５⁃１ ２５．８１ １．３３ ０．００ ４．２６ ０．３７ ０．９０ １６⁃１ １９．６７ ２．５９ ０．２４ １．５０ ２．５０ ２．２８

５⁃２ ３２．３１ ０．３９ ０．０１ １３．２４ １．２３ ３．７０ １６⁃２ １２．８８ １．７９ ０．０１ ９．６０ １．７５ ２．２２

６⁃１ ２．４６ １．５３ ０．２０ ３．２３ １．０１ １．６２ １７⁃１ １０．４９ ２．０８ ０．０１ ７．８８ １．３５ １．８３

６⁃２ １３．１４ ２．５５ ０．０１ ２．２３ ０．４４ ２．３０ １７⁃２ １０．９３ ２．５７ ０．０９ １．０９ ２．３６ ２．０５

７⁃１ １６．８５ １．１６ ０．５０ ４．８１ ０．６２ １．１１ １８⁃１ ２７．８７ ４．５１ ０．１０ １．１４ １．６６ ０．９９

７⁃２ ６．５８ ２．４４ ０．０１ ５．０３ ０．１０ ０．３０ １８⁃２ ５．３９ ３．８９ ０．１２ ３．１４ ２．０１ ４．７３

８⁃１ １８．２６ ２．８３ ０．１０ ２．３２ １．２８ ２．１２ １９⁃１ ２１．１６ １．３７ ０．２４ １．１４ ０．２３ ０．８９

８⁃２ ５．８１ １．５１ ０．００ ２．８７ ０．６６ ２．５７ １９⁃２ １２．０６ ２．７７ ０．２１ ４．５９ ２．３１ ３．４０

９⁃１ ２２．３１ ５．４７ ０．２５ １．６７ １．８７ ５．７５ ２０⁃１ ４．４６ １．０７ ０．０６ ０．８０ ０．４３ ４．８７

９⁃２ ３６．０９ ２．１０ ０．０１ ４．９３ ０．７０ １．３１ ２０⁃２ １５．９２ １．３０ ０．２１ ４．２３ １．３５ ３．１７

１０⁃１ ６．６３ １．５６ ０．００ ２．８９ ０．３８ ２．４７ ２１⁃１ ７．２５ ２．２３ ０．１２ ２．２７ １．８５ １２．８５

１０⁃２ ５１．４９ ２．２９ ０．０１ ０．７３ ０．６９ １．１５ ２１⁃２ ２１．６４ ２．２４ ０．０８ １．１４ ２．３１ ９．５４

１１⁃１ １０．０８ ４．６２ ０．０８ ０．８７ ０．８５ ２．０５ ２２⁃１ ９．３９ １．４２ ０．１３ ２．１１ １．０１ １．９４

１１⁃２ ８．９７ １．８０ ０．００ ２．０７ ０．７９ ２．５６ ２２⁃２ １１．７４ ３．７８ ０．１８ ４．０２ １．２２ ３．０３

２．４．４　 次生相与原生相分布比值法评价

次生相与原生相分布比值法一般用来区分重金属的自然来源和人为来源，反映重金属化学活性和

生物可利用性，同时评价重金属对环境污染的可能性大小．次生相所占比例越大，重金属污染物释放到

环境中的可能性越大，对环境的潜在危害性也就越大［２９，３０］ ．其计算公式为：
ＲＳＰ ＝Ｍｓｅｃ ／Ｍｐｒｉｍ （６）

式中，ＲＳＰ 为表示污染程度的次生相与原生相比值，Ｍｓｅｃ为次生相（除残渣态以外的重金属形态之和），
Ｍｐｒｉｍ为原生相（重金属残渣态）．其污染等级分为 ４ 级，即 ＲＳＰ ＜１ 为无污染，１＜ＲＳＰ ＜２ 为轻度污染，
２＜ＲＳＰ＜３为中度污染，ＲＳＰ ＞ ３ 为重度污染．根据表 １２ 可知，６ 种重金属元素的 ＲＳＰ 均值分别为：
１．２４９（Ｚｎ）、０．８１５（Ｐｂ）、０．０７４（Ｃｒ）、０．２９９（Ｎｉ）、０．３４８（Ｃｕ）、０．５４０（Ｃｄ），即生物潜在可利用性次序为：
Ｚｎ＞Ｐｂ＞Ｃｄ＞Ｃｕ＞Ｎｉ＞Ｃｒ．在所研究的路段，６ 种重金属元素中有 ５ 种（Ｐｂ、Ｃｄ、Ｃｕ、Ｎｉ、Ｃｒ）的 ＲＳＰ 值小于 １，
即为无污染，Ｚｎ 的 ＲＳＰ 值为 １．２４９，即轻度污染．这也说明，土壤中 Ｐｂ、Ｃｄ、Ｃｕ、Ｎｉ、Ｃｒ 这 ５ 种重金属元素

主要为自然来源，少数为人为引入［１４］，而 Ｚｎ 可能更多为人为引入．这意味着，６ 种重金属元素中，Ｐｂ、
Ｃｄ、Ｃｕ、Ｎｉ、Ｃｒ 释放到环境中的可能性很低，对环境的潜在危害性非常小，而 Ｚｎ 有释放到环境中的可能，
对环境有一定的潜在危害．
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表 １２　 次生相与原生相分布比值法评价

Ｔａｂｌｅ １２　 Ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ Ｒｅｓｕｌｔｓ ｂａｓｅｄ ｏｎ Ｒａｔｉｏ ｏｆ Ｓｅｃｏｎｄａｒｙ ｐｈａｓｅ ａｎｄ Ｐｒｉｍａｒｙ ｐｈａｓｅ

编号
次生相与原生相比值（ＲＳＰ）

Ｚｎ Ｐｂ Ｃｒ Ｎｉ Ｃｕ Ｃｄ
编号

次生相与原生相比值（ＲＳＰ）

Ｚｎ Ｐｂ Ｃｒ Ｎｉ Ｃｕ Ｃｄ

１⁃１ １．７ ０．６７ ０．０６ ０．３３ ０．１５ ０．３１ １２⁃１ １．３５ ０．６ ０．０９ ０．４３ ０．３２ ０．９７

１⁃２ ０．９６ ０．６４ ０．０７ ０．１７ ０．４１ ０．５３ １２⁃２ ０．８１ ０．７３ ０．０５ ０．１６ ０．２９ １．１５

２⁃１ １．７ ０．７３ ０．０７ ０．４３ ０．２６ ０．２５ １３⁃１ ０．６５ ０．５２ ０．０４ ０．１ ０．２４ ０．５４

２⁃２ １．０８ ０．６４ ０．０６ ０．１４ ０．３４ ０．５２ １３⁃２ ０．８２ ０．４１ ０．０９ ０．１７ ０．２ ０．３８

３⁃１ ２．２１ ０．９１ ０．０５ ０．１７ ０．１ ０．１８ １４⁃１ １．１８ ０．８３ ０．１１ ０．５３ ０．３４ ０．５４

３⁃２ １．６９ ０．９９ ０．０５ ０．１４ ０．４６ ０．９５ １４⁃２ １．９２ ０．９５ ０．１５ ０．７４ ０．４３ ０．７８

４⁃１ ２．５６ ０．９７ ０．０９ ０．２２ ０．３６ ０．４４ １５⁃１ ２．３７ ０．３９ ０．１２ ０．４９ ０．１７ ０．１７

４⁃２ １．５８ ０．７２ ０．０７ ０．１４ ０．４９ ０．７７ １５⁃２ ０．８２ ０．４８ ０．０５ ０．４９ ０．２３ ０．４１

５⁃１ １．６ １．０３ ０．０９ ０．１９ ０．３７ ０．４９ １６⁃１ １．１６ ０．７２ ０．０５ ０．１２ ０．４２ ０．３６

５⁃２ ２．１７ １．０４ ０．１４ ０．６５ ０．３４ ０．３６ １６⁃２ １．５６ １．９７ ０．１２ ０．５８ ０．７２ ０．４２

６⁃１ ０．０９ ０．６８ ０．０７ ０．４ ０．４３ １．０６ １７⁃１ ０．７６ １．１７ ０．１３ ０．５１ ０．２９ ０．１４

６⁃２ ０．８５ ０．９３ ０．０６ ０．２２ ０．２６ ０．２５ １７⁃２ １．０５ １．０１ ０．０６ ０．１４ ０．３５ ０．３８

７⁃１ ０．９９ ０．４２ ０．１１ ０．３４ ０．２３ ０．７９ １８⁃１ １．２７ ０．９７ ０．０６ ０．１５ ０．３７ ０．０８

７⁃２ １．２１ ０．６４ ０．０８ ０．２５ ０．１３ ０．２９ １８⁃２ ０．２９ １．３６ ０．０６ ０．４５ ０．４５ ０．８６

８⁃１ １．５６ １．２２ ０．０９ ０．４１ ０．３８ ０．８３ １９⁃１ １．５ ０．７６ ０．０６ ０．１３ ０．４１ ０．７７

８⁃２ ０．５３ ０．７７ ０．０３ ０．２６ ０．１１ ０．１８ １９⁃２ ０．９１ ０．５５ ０．０７ ０．４１ ０．３９ ０．５４

９⁃１ １．８ １．２４ ０．０７ ０．１３ ０．７２ ０．４９ ２０⁃１ ０．２８ ０．２５ ０．０３ ０．０７ ０．１１ ０．９３

９⁃２ ２．４４ ０．８８ ０．０８ ０．２７ ０．２９ ０．２１ ２０⁃２ １．１３ ０．８ ０．０８ ０．４１ ０．５ １．０６

１０⁃１ ０．７７ １．２７ ０．０７ ０．２６ ０．２８ ０．３２ ２１⁃１ ０．６２ ０．７２ ０．０４ ０．３ ０．３７ １．５８

１０⁃２ ２．５９ ０．５９ ０．０７ ０．１９ ０．１５ ０．２５ ２１⁃２ １．５２ １．１１ ０．０４ ０．２５ １．２２ ０．９

１１⁃１ ０．５８ ０．６ ０．０６ ０．１５ ０．４５ ０．２２ ２２⁃１ ０．６５ ０．５５ ０．０６ ０．３５ ０．２２ ０．２９

１１⁃２ ０．７１ ０．６８ ０．０６ ０．２５ ０．２２ ０．２５ ２２⁃２ ０．９８ ０．７７ ０．０６ ０．４４ ０．４ ０．５４

３　 结论

（１）研究区域内土壤样品中 Ｃｒ、Ｐｂ 和 Ｃｄ 的总量平均值是北京土壤背景值的 ７．４８、６．６５ 和 ５．１３ 倍，
表明该区域道路两侧土壤已遭受重金属污染．

（２）采用改进的 ＢＣＲ 连续提取法对重金属的形态进行分析，Ｚｎ 的水溶态和乙酸可提取态之和为

１７．８９％，表明 Ｚｎ 的生物可利用部分比例较高，具有潜在的生态风险．
（３）基于重金属总量的评价方法得到的结论基本一致．地累积指数评价结果表明 Ｐｂ、Ｃｄ 和 Ｃｒ 为偏

重污染；而潜在生态危害指数评价法表明 Ｃｄ 污染最为严重．所研究区域表层土壤的潜在生态危害指数

ＲＩ＝ ２２６．３６，表明所研究区域表层土壤重金属污染存在中等生态危害．
（４）基于重金属形态的生态危害评价法结果相互支持．ＲＡＣ 风险评价法和次生相与原生相分布比

值法得到的结论均表明所研究区域 Ｚｎ 的污染最为严重，对环境具有一定的潜在危害．
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