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摘要:借助污泥中的厌氧微生物活动，污泥屏障可用来固定尾矿堆场的重金属 . 针对尾 矿 风 化 淋 滤 形 成 的 酸 性 采 矿 废 水 ( acid

mine drainage，AMD) 与污泥屏障相互作用，可能会引起已固定重金属再次溶出问题，通过酸滴定实验，研究了不同厌氧培养时

间的污泥悬液的酸缓冲容量及其对重金属再溶出的影 响 . 结 果 表 明，污 泥 悬 液 酸 缓 冲 容 量 与 悬 液 固 液 比 成 正 比，并 随 着 厌 氧

还原程度的加深而增加 . 碳酸盐缓冲体系和 有 机 质 缓 冲 体 系 对 污 泥 悬 液 酸 缓 冲 有 重 要 意 义 . 酸 滴 定 实 验 发 现，随 着 pH 降 至

6. 2 以下，重金属 Zn、Pb 和 Cu 开始快速溶解释放，且释放量符合 Zn > Cu > Pb. 基于实验结果，建立了污泥屏障在 AMD 渗透条

件下酸缓冲容量消耗的数学模型 . 模拟计算结果表明，对于厚度 2. 0 m 的污泥屏障，即使在 10. 0 m 水头的 AMD 渗透酸化条件

下，有效酸缓冲容量经历 666 a 之后才能被耗尽，在此时间内污泥屏障具备对重金属的生物化学固定能力 .
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Abstract:Employing the anaerobic activities of microorganisms，sewage sludge can be used as a barrier to immobilize the heavy metals
leached from tailings. Due to the interactions between sewage sludge barrier and acid mine drainage (AMD) ，it is possible that the
heavy metals that have been immobilized previously might be released out. The acid buffering capacity ( ABC) of sewage sludge
suspensions with various anaerobic incubation time and the effect of ABC on the mobility of heavy metals were investigated by acid
titration tests. Test results showed that ABC of sewage sludge suspensions was increased with the solid-liquid ratio of the suspensions
and the anaerobic incubation time，and that carbonate and organics play an important role in acid buffer of sewage sludge suspensions.
During the acid titration test，Zn，Pb and Cu were released out obviously following the order of Zn > Cu > Pb as pH was decreased less
than 6. 2. A mathematical model was established to predict the ABC consumption of the sewage sludge barrier under AMD penetration
condition. The simulation results showed that a sewage sludge barrier with 2. 0 m thickness，even undergoing 666-years acidification by
AMD under 10. 0 m water head，can maintain a condition of pH≥6. 2 and，therefore，keep immobilize the heavy metals of AMD in the
barrier.
Key words:acid mine drainage (AMD) ; sewage sludge barrier; acid buffer capacity (ABC) ; heavy metals

我国堆积尾矿总量达 50 余亿 t，且每年以 4 ～ 5
亿 t 的排放量 递 增，仅 选 矿 后 的 尾 矿 废 弃 物 排 放 量

就占工业固体废弃物的 40% 左右
［1］. 尾矿在露天堆

放的过程中所含的硫化矿物不断地被氧化、淋滤，产

生 大 量 的 渗 滤 液，即 酸 性 采 矿 废 水 ( acid mine
drainage，AMD) . 酸性采矿废水的 pH 极低且含有大

量的重金属，如 Zn、Pb、Cu 等，对尾矿堆场周边的土

壤和地下水环境构成严重威胁 .
为了有效控制尾矿堆场的重金属污染，笔者等

提出了污泥 屏 障 的 构 想
［2］. 一 方 面，位 于 尾 矿 下 部

的污泥经过固 结 之 后，渗 透 系 数 可 以 降 低 到 1. 0 ×
10 － 7 cm / s 以 下，担 当 底 部 屏 障 的 角 色，通 过 减 少

AMD 渗流量控制金属污染物的迁移 . 另一方面，污

泥具有丰富的有机质和微生物，强烈的吸附作用和

厌氧还原作用能够实现对重金属离子的固定 . 在硫

酸盐还原反应发生之前，污泥可以通过吸附、碳酸盐

和氢氧化物 沉 淀 以 及 与 Fe-Mn 氧 化 物 共 沉 淀 等 机

制实现对重金属离子的固定 . 硫酸盐还原反应开始

以后，还可通过微生物厌氧呼吸导致的还原作用实

现对金属离子的固定 . 特别是在厌氧条件下，硫酸盐

还原菌( sulfate reducing bacterial，SRB) 代谢氧化有

机物，通过电子传递体系将氧化有机物产生的电子

传递给硫酸盐，使硫酸盐还原产生 H2S. 而 H2S 可以

与酸性采矿废水中的重金属离子反应生成金属硫化
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物沉淀，达到固定重金属的目的
［3］.

图 1 是金属活动性与环境 Eh-pH 的关系 . 可以

看出，pH 值与氧 化 还 原 电 位 (Eh) 同 时 影 响 金 属 的

活动性 . 一般来说，还原环境倾向于降低绝大多数重

金属的活动 性;而 在 相 同 的 Eh 条 件 下，pH 对 金 属

活动性的影响更为显著
［4］. 图 1 同时还给出了典型

酸性采矿废水和实验所用污泥的 Eh-pH 条件 . 由于

AMD 具有很低的 pH 值，会反过来加速尾矿中重金

属的溶出 . 这 已 经 被 静 态 浸 提 实 验
［5］、渗 透 柱 动 态

溶滤实验
［6］

和 酸 性 中 和 容 量 实 验
［7］

所 证 实 . 类 似

地，AMD 与污泥屏障相互作用时，必然会逐渐消耗

污泥的碱度，导致污泥从中性向酸性转化 . 而污泥屏

障在原有还原条件下固定的重金属，可能会在酸化

过程中二次溶出 . 显而易见，污泥屏障应当具备足够

的酸缓冲容量，才 能 够 抑 制 pH 降 低 引 起 的 重 金 属

二次溶出问题 . 关于土-水体系的酸缓冲容量研究，

主要见于 天 然 或 污 染 含 水 层
［8］、污 染 沉 积 物

［9］、垃

圾焚烧灰
［10］、垃圾填埋场

［11］. 而目前关于污泥酸缓

冲容量的研究很少
［12］. 本研究通过酸滴定实验实测

了污泥的酸缓冲容量，并确定污泥中重金属溶出与

pH 之间的定量关系 . 基于达西定律及酸碱中和反应

原理，试图建立污泥屏障重金属溶出的数学模型，从

酸缓冲容量消耗的角度预测污泥屏障对重金属的固

定时效 .

图 1 金属活动性增加趋势与环境 Eh-pH 的关系

Fig. 1 Relationship between increasing activities of heavy

metals with Eh-pH conditions

1 材料与方法

1. 1 实验材料

本实验中所用的污泥为兰州大学污水处理厂所

产生的生活污水污泥 . 污泥取样后立即测定其基本

性质( 表 1) . 将污泥置于室内自然风干，并过筛，去

除其中的树叶等杂物，配置成污泥悬液后进行厌氧

培养，供酸滴定实验使用 .
表 1 污泥的基本性质

Table 1 Basic characteristics of sewage sludge used

指标 数值 测试方法

风干含水量 ω /% 120. 57 LY /T 1213-1999

有机质含量 /% 25. 80 LY /T 1237-1999
pH( 蒸馏水) 7. 36 LY /T 1239-1999

Zn 706. 2 GB /T 17138-1997

总重金属浓度 /mg·kg － 1 Pb 74. 4 GB /T 17141-1997
Cu 120. 6 GB /T 17138-1997
Zn 0. 67 GB 5086. 2-1997

浸出毒性 /mg·L － 1 Pb 未检出 GB 5086. 2-1997
Cu 未检出 GB 5086. 2-1997

1. 2 实验方法

将干化处理的污泥与蒸馏水按照 1∶ 20、1∶ 10 和

1∶ 5 的 质 量 比 ( 称 之 为 固 液 比 ) 混 合，并 分 别 加 入

CH3COONa 和 NH4H2PO4 强化微生物生长所需的营

养物质，加入 ZnCl2、Pb(NO3 ) 2 和 CuCl2 强化目标重

金属浓度( 见表 2) . 将混合样曝氮气 30 min 后密封

振荡 24 h，配置成污泥悬液，依次标记为 1、2 和 3.

在黑暗处 25℃ 恒温水浴静置，厌氧培养至不同的还

原状态待用 .

当厌氧培养时间到达 5、25、50 d 时，分别从污

泥悬液 1、2 和 3 中 提 取 120 mL 悬 液，依 次 编 号 为

Q i-5、Q i-25 和 Q i-50 ( 其 中，i 为 污 泥 悬 液 编 号 ) . 表 2 列

出了用于滴定实验的悬液样本特征 . 在厌氧培养箱

内( 885-AC Anaerobic Chambers，PLAS＆LABS) ，以

浓度为 0. 2 mol /L的 HCl 溶液作为滴定溶液，使用自

动滴定仪(702 SM Titrino，Metrohm) ，在氮气保护的

条件下对污泥悬液进行酸滴定实验 . 酸滴定实验采

用 pH 多终点分 阶 段 连 续 滴 定 法 . 依 次 设 置 5 个 不

同的滴定终点，即 pH 为 7、6、5、4、3. 酸的滴加采

用等时定量滴定法，每隔 1 min 滴加酸 0. 3 mL. 到达

特定的 pH 滴 定 终 点 时，测 定 污 泥 悬 液 的 pH、氧 化

还原电位(Eh) 和电导率(EC) ，用注射器取出 10 mL

污泥悬液，供化学分析使用;剩余的污泥悬液继续进

行下一阶段的滴定 . 不断重复该步骤，直至到达 pH
= 3，结束整个酸滴定过程 . 在每个滴定终点处抽取
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的污泥悬液使用离心机 ( TDL-5A，上海中科生物医

学高科技开发有限公司) ，以4 500 r /min的速度旋转

离心 20 min，取上层清液用 0. 45 μm 有机微孔过滤

头过滤 . 过滤后的溶液分成 2 份，一份使用原子吸收

分光光度 计 ( 日 本 日 立，180-80，Hitachi) 测 量 目 标

重金属( Zn、Pb 和 Cu ) 浓度，另一份溶 液 用 离 子 色

谱仪( ICS-2500，Diones) 测 定 主 要 阴 阳 离 子 ( F －、
Cl －、SO2 －

4 、NO
－
3 和 K +、Na +、Ca2 +、Mg2 + ) 浓度 .

表 2 污泥悬液的厌氧培养条件

Table 2 Anaerobic cultivation conditions of sewage sludge suspensions

污泥

悬液

试样编号

培养 5 d 培养 25 d 培养 50 d
固液比

营养物质浓度 / mg·L － 1

CH3 COONa NH4 H2 PO4
初始 pH 初始 Eh /mV

重金属强化浓度 /mg·L － 1

ZnCl2 Pb(NO3 ) 2 CuCl2
1 Q1-5 Q1-25 Q1-50 1∶ 20 1 000 100 6. 89 162 500 500 500

2 Q2-5 Q2-25 Q2-50 1∶ 10 1 000 100 7. 08 -12 500 500 500

3 Q3-5 Q3-25 Q3-50 1∶ 5 1 000 100 7. 17 -44 500 500 500

2 结果与讨论

2. 1 污泥悬液的酸缓冲性能

溶液化学中，缓 冲 容 量 ( buffer capacity) β 是 指

溶液抑制强酸 或 强 碱 加 入 引 起 的 pH 变 化 的 能 力 .
一般将 β 表述为溶液每改变一个 单 位 pH 值 时，所

需一定浓 度 的 强 碱 cB (OH － 1 ) ，或 强 酸 cA (H + ) 的

量
［13］:

β =
dcB
dpH

= －
dcA
dpH

(1)

酸缓冲容量( acid buffer capacity，ABC) 是指溶

液抑制酸化的 能 力，可 以 用 降 低 到 特 定 pH 值 所 需

要酸的量来描述
［11］. 习惯上，将 pH 降低到中性( 即

pH = 7 ) 所 需 要 酸 的 量，称 之 为 酸 中 和 容 量 ( acid
neutralizing capacity，ANC) . 考 虑 到 AMD 的 pH 很

低，AMD 与污泥屏障作用时有可能使污泥的 pH 值

降低到 7 以下，所以本研究采用更为宽泛的酸缓冲

容量(ABC) 一词 .
在土-水体 系 中，存 在 着 溶 液 和 土 颗 粒 两 相 物

质 . 溶液中含有两性有机质及强碱弱酸盐类等物质，

对酸具有缓冲能力 . 土颗粒主要由黏土矿物、金属氧

化物、氢 氧 化 物、碳 酸 盐 等 组 成，也 具 有 酸 缓 冲 能

力
［14］. 这些酸缓冲性物质具有不同的中性点 . 土-水

体系的酸缓冲性能可以简单地解释为:向土悬液体

系滴加酸即增加 H +
时，H +

首先与中性点较高的碱

性物质反应 . 该反应过程中，酸的加入并没有降低体

系的 pH，即土-水体系表现出酸缓冲能力 . 当中性点

较高的碱性物质被消耗之后，继续滴加的酸才会引

起体系的 pH 降 低 . 当 新 滴 加 的 酸 与 中 性 点 较 低 的

碱性物质反应时，体系的 pH 再次保持不变，从而表

现出新的酸缓冲能力 .
区别于土-水体系，污泥悬液体系中存在的蛋白

质和挥发性 脂 肪 酸 等 有 机 质，具 有 酸 缓 冲 能 力 . 据

此，笔者提出 污 泥 悬 液 体 系 理 想 的 酸 缓 冲 过 程 ( 图

2) . 酸加 入 时 首 先 与 碳 酸 盐 类 物 质 发 生 溶 解 反 应

(pH > 6. 2) ，体系的 pH 基本保持不变 . 一旦碳酸盐

耗尽，增 加 的 质 子 ( H + ) 将 发 生 阳 离 子 交 换 反 应

(5. 5≤ pH < 6. 2 ) ，取 代 交 换 点 上 的 盐 基 阳 离 子

(Ca2 +、Mg2 +、K +、Na + ) . 随 后 增 加 的 H +
会 与 体 系

中的蛋白质和挥发性脂肪酸等有机质发生反应，以

抑制 pH 的降低(4. 2≤pH < 5. 5)［15，16］. 进一步增加

的 H +
会导致体系中铝氢氧化物的溶解反应(3. 8≤

pH < 4. 2) ，最 后 导 致 铁 氢 氧 化 物 溶 解 反 应 ( pH <
3. 8)［17］. 这些反应会缓冲系统的 pH 接近于 3. 据此

pH 特征，可以将污泥悬液体系的酸缓冲机制简单划

分为碳酸盐溶解、阳离子交换、有机质缓冲、铝氢氧

化物溶解和铁氢氧化物溶解 5 个阶段( 如表 3) . 此

外，将污泥悬液滴定至 pH = 3 时单位质量污泥所消

耗的酸 物 质 的 量，定 义 为 污 泥 悬 液 的 酸 缓 冲 容 量

( 单位为 mol / kg) .

图 2 污泥悬液体系的理想酸缓冲过程示意

Fig. 2 Schematic curve of acid buffer processes in sewage

sludge suspensions system

图 3 是不同固液比的污泥悬液的酸滴定曲线，

表 4 列出了各悬液的酸滴定实验特征值 . 试样 Q1-5、
Q2-5、Q3-5 具有相 同 的 厌 氧 培 养 时 间，但 固 液 比 依 次
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表 3 污泥-水体系酸缓冲机制分类

Table 3 Classification of acid buffer mechanism in sludge-water system

pH 范围 pH≥6. 2 5. 5≤pH < 6. 2 4. 2≤pH < 5. 5 3. 8≤pH < 4. 2 pH < 3. 8

酸缓冲机制 碳酸盐溶解 阳离子交换 有机质缓冲 铝氢氧化物溶解 铁氢氧化物溶解

图 3 不同固液比悬液 Q1、Q2、Q3 酸滴定曲线

Fig. 3 Acid titration curves for sewage sludge suspensions Q1 ，

Q2 ，Q3 with various solid-liquid ratios

增大 . 比较它们的酸滴定曲线可以发现，随着固液比

的增大，污泥悬 液 降 低 到 相 同 pH 值 所 需 酸 的 量 也

随之增大 . 这是因为固液比的增大意味着污泥含量

的提高，相应地，污泥中酸缓冲性物质的含量也在增

加 . 但分析表 4 中 单 位 质 量 污 泥 消 耗 的 酸 用 量 ( 即

ABC) 可以看出，随着固液比的增加，污泥试样 Q1-5、
Q2-5 和 Q3-5 的酸缓冲容量略有下降 . 这 是 因 为，随 着

固液比的增加悬液中固体颗粒含量增大，土颗粒表

面难以充分暴露，固体颗粒与滴加酸之间的反应不

能达到完全状态 . 对 比 25 d 厌 氧 培 养 的 试 样 Q1-25、
Q2-25、Q3-25 ，和 50 d 厌氧培养的试样 Q1-50、Q2-50、Q3-50 ，

也存在与上述基本相同的规律 . 这说明污泥中固体

物质含量越高，酸缓冲能力越强，但单位干质量的酸

缓冲容量略有下降 .

比较固 液 比 相 同 的 同 一 组 试 样 可 以 看 到 ( 表

4) ，随着培养时间的延长，污泥悬液的 ABC 随之增

大 . 例如，试样 Q1-5、Q1-25 和 Q1-50 的厌氧培养时间分别

是 5、25 和 50 d，ABC 分 别 是 0. 73、0. 83 和 1. 73
mol / kg. 这 是 因 为 随 着 厌 氧 培 养 时 间 的 延 长，试 样

Q1-5、Q1-25、Q1-50 的氧化还原电位(Eh) 已由 162 mV 分

别下降至 － 57 mV 和 － 289 mV，即污泥悬液的初始

还原程度加深 . 一般来说，还原过程往往伴随有 pH

的升高和碱度的增大，这是因为还原组分相对于氧

化组分是碱 性 的
［18］. 此 外，随 着 厌 氧 培 养 时 间 的 延

长，微生物对有机物的降解有提高碱度的趋势，在一

定程度上也会提高污泥悬液的酸缓冲容量
［19］. 试样

Q1-5、Q1-25、Q1-50 的 ABC 增加主要来 自 碳 酸 盐 溶 解 区

间就证明了这一点 . 表 4 的数据表明，其他 2 组固液

比 相 同 的 试 样 Q2-5、Q2-25、Q2-50 和 试 样 Q3-5、Q3-25、
Q3-50 ，也表现出相似的规律，即污泥悬液初始还原程

度越深，ABC 就越大，且 ABC 的增加主要来自碳酸

盐含量的增加 .
就污泥悬液体系而言，目前已知的酸缓冲机制

主要有 5 种，即碳酸盐溶解(pH≥6. 2)、阳离子交换

反应 (5. 5≤ pH < 6. 2 )、有 机 质 缓 冲 (4. 2≤ pH <
5. 5)、铝氢氧化物溶解(3. 8≤pH < 4. 2) 和铁氢氧化

物溶解(pH < 3. 8) . 理想的酸缓冲 过 程 应 当 具 备 图

2 所示的阶梯状特征 . 本研究实测的酸缓冲曲线( 图

3) 较为平顺，并没有台阶状特征 . 其实，Zhang 等
［11］

对海相黏土衬里和 Cappuyns 等
［20］

对疏浚底泥进行

酸滴定实验，也得到与本研究相似的平顺曲线 . 这可

能是因为悬液滴定过程中，酸与固体颗粒之间的化

学反应要比溶液相中离子之间的反应速度慢得多，

造成了不同机制酸-碱反应区间的叠加 . 为了简化分

析，假定固-液酸碱反应发生在化学上所称的 pH 区

间，据此将污泥悬液的酸缓冲容量依照滴定曲线分
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表 4 污泥悬液酸滴定曲线的特征值

Table 4 Characteristic values of acid titration tests for sewage sludge suspensions

样号 固液比

厌氧培

养时间

/ d

初始

pH

初始

Eh
/mV

ABC
/mol·kg － 1

不同酸缓冲机制所占 ABC 的百分比 /%

碳酸盐

溶解

( pH≥6. 2)

阳离子交换

(5. 5≤pH < 6. 2)

有机质缓冲

(4. 2≤pH < 5. 5)

铝氢氧化物溶解

(3. 8≤pH < 4. 2)

铁氢氧化物溶解

( pH < 3. 8)

Q1-5 1∶ 20 5 6. 89 162 0. 73 9. 48 8. 72 48. 05 11. 62 22. 19

Q1-25 1∶ 20 25 7. 57 -57 0. 83 16. 41 13. 57 45. 02 7. 85 17. 17

Q1-50 1∶ 20 50 7. 68 -289 1. 73 35. 66 13. 56 34. 21 4. 86 11. 77

Q2-5 1∶ 10 5 7. 08 -12 0. 59 14. 50 16. 95 44. 04 6. 88 17. 54

Q2-25 1∶ 10 25 7. 49 -292 1. 32 38. 27 14. 21 29. 55 5. 49 12. 78

Q2-50 1∶ 10 50 7. 82 -425 1. 46 38. 28 12. 24 29. 14 6. 72 13. 53

Q3-5 1∶ 5 5 7. 17 -44 0. 56 14. 97 13. 05 43. 91 8. 25 19. 94

Q3-25 1∶ 5 25 7. 26 -295 0. 72 30. 29 12. 96 35. 37 5. 82 15. 56

Q3-50 1∶ 5 50 7. 61 -431 0. 92 33. 84 12. 03 31. 52 7. 31 15. 30

解到各自的区间( 表 4) . 从表 4 可知，还原性污泥悬

液的 ABC 主要来源于碳酸盐溶解和有机质缓冲，其

次来源于铁氢氧化物溶解、阳离子交换反应和铝氢

氧化物溶解 .
综合以上结果分析，随着厌氧培养时间的延长，

污泥的酸缓冲容量持续增加，即具有更强的酸缓冲

能力来抵御外界环境变化引起的酸化进程 . 显然，污

泥屏障具有的强烈还原状态，对有效抑制重金属的

再溶出是有益的 .
2. 2 污泥酸化过程中重金属释放特征

沉积物中的重金属元素，一般按照活性大小分

为 5 种不同的化学形态:水溶及可交换态、碳酸盐结

合态、有机物及硫化物结合态、Fe-Mn 氧化物结合态

和残留态
［21］. 沉积物中重金属的释放率与重金属在

沉积物中的赋存状态有关 . 许多研究表明，重金属从

沉积物中释放的机制主要为溶解作用、离子交换作

用和解吸作用
［9］.

在酸滴定过程中，对悬液中的目标重金属浓度

进行了同步 测 定，以 了 解 重 金 属 溶 出 与 ABC 的 关

系 . 为了避免滴定搅拌过程中空气引起污泥悬液的

氧化及 CO2 对悬 液 pH 的 影 响，特 别 将 滴 定 系 统 置

于厌氧培养箱 中，利 用 氮 气 进 行 保 护 . 图 4 为 试 样

Q1-5、Q1-25、Q1-50 在 酸 滴 定 中 Zn、Pb 和 Cu 的 变 化 情

况 . 污 泥 悬 液 制 备 过 程 中 尽 管 将 500 mg·L － 1
的

Zn2 +、Pb2 +
和 Cu2 +

加 入 到 混 合 样 中，但 由 于 碳 酸 盐

沉淀、氧化物及氢氧化物沉淀的形成，Fe-Mn 氧化物

的吸附与共沉淀，土壤颗粒、有机质颗粒等的吸附作

用，金属硫化物沉淀的形成等机制，滴定初期(pH =
7) 实测的 重 金 属 浓 度 很 低 . 也 就 是 说，为 强 化 而 加

入的重金属离子在厌氧培养阶段已经得到固定 . 这

与 Kamon 等
［22］

的研究结果相似 .
从图 4 可以看出，酸滴定实验过程中，随着酸的

加入( 即 pH 的 降 低) ，试 样 Q1-5、Q1-25 和 Q1-50 中 Zn、
Pb 和 Cu 的释放量都呈增加趋势 . 重金 属 离 子 在 酸

性条件下的释放可以用图 2 和表 3 的反应机制给予

解释 . 随 着 初 始 厌 氧 培 养 时 间 的 延 长，试 样 Q1-5、
Q1-25、Q1-50 中 Zn 和 Cu 的释放量依次降低 . 这是因为

随着还原程度的加深，重金属的赋存形态发生了变

化 . 经过 5 d、25 d 和 50 d 的厌氧培养后，试样 Q1-5、
Q1-25、Q1-50 的 Eh 已分别下降到 162 mV、－ 57 mV 和

－ 289 mV. Eh 一旦低于 － 150 mV，硫酸盐还原过程

将会发生
［23］，进 而 会 形 成 难 溶 的 重 金 属 硫 化 物 . 图

5 给出了 初 始 厌 氧 培 养 50 d 时，试 样 Q1-50、Q2-50 和

Q3-50 在酸滴定 过 程 中 重 金 属 的 释 放 情 况 . 对 比 图 5
可以看出，酸化过程中，Zn 的释放要比 Pb 和 Cu 明

显;反过来，也可以认为悬液经历了更长时间的厌氧

培养之后，Pb 和 Cu 的固定效果比 Zn 明显 .
土-水体系中重金属的释放，不仅与重金属的活

动性有关，还 与 土 颗 粒 的 物 理、化 学 及 矿 物 特 征 有

关 . 从图 4 可以看出，随着酸的加入，污泥悬液中不

同重金属开始溶出的临界 pH 稍有差别 . 对于 Zn 而

言［图 4( a) ］，当酸度降低至 pH = 7 时，Zn 开始有少

量溶出;当 pH = 6 时，Zn 的释放量开始快速增加 . 对

于 Pb 而言［图 4( b) ］，当酸度降低至 pH = 6 时，Pb
开始有少量溶出;当 pH = 5 时 Pb 的释放量 开 始 快

速增加 . 对于 Cu 而言［图 4( c) ］，当酸度降低至 pH
= 7 时，Cu 开始有少量溶出;当 pH = 5 时 Cu 的释放

量开始快速增加 . 重金属在酸化过程中的释放量符

合 Zn > Cu > Pb. Coz［24］
及 Singh［25］

等的研究结果与

本结论相似 .
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图 4 试样 Q1 在酸滴定过程中 Zn、Pb 和 Cu 的释放情况

Fig. 4 Release of Zn，Pb and Cu from sample Q1

in acid titration tests

从污染控制的角度，为了安全，可以设定如下判

断依据:当污泥 酸 化 至 pH = 6. 2 时，实 验 的 3 种 重

金属开始快速溶出 . 据此可以把 pH = 6. 2 之前单位

质量污泥所消耗酸物质的量定义为污泥的有效酸缓

冲容量( 单 位 为mol / kg) . 换 言 之，只 有 当 有 效 酸 缓

冲容量被消耗完之后，污泥中的重金属才会开始快

速溶出 . 由表 3 可知，pH≥6. 2 时污泥的有效酸缓冲

容量主要来自碳酸盐溶解 . 由表 4 可知，试样 Q1-50、
Q2-50 和 Q3-50 当 pH≥6. 2 在碳酸盐溶解区间所具有的

酸 缓 冲 容 量 占 总 容 量 的 35. 66%、 38. 28% 和

33. 84% ，据 此 计 算，3 组 试 样 的 有 效 酸 缓 冲 容 量 分

别为 0. 62、0. 56 和 0. 31 mol / kg.

图 5 试样 Q1、Q2、Q3 在酸滴定过程中

Zn、Pb 和 Cu 的释放情况

Fig. 5 Release of Zn，Pb and Cu from samples Q1 ，Q2

and Q3 in acid titration tests

3 污泥屏障酸化过程中重金属的溶出模型

尾矿 中 硫 化 矿 物 氧 化 产 生 的 AMD 渗 滤 液，具

有较低的 pH 值 . AMD 渗滤液向下迁移与尾矿堆场

底部的污泥屏障发生酸碱反应，会导致污泥酸化，该

反应模式可以简化成图 6 的形式 . 污泥酸化，会使污

泥屏障在原有还原条件下固定的重金属再次溶出 .
由此可见，污泥屏障的酸缓冲容量是控制污泥屏障

pH 值变化，继而决定重金属释放的关键因素 . 酸滴

定实验结果说 明，只 有 当 污 泥 悬 液 的 pH < 6. 2 时，

污泥中的重金属才开始明显溶出 . 根据酸碱中和原
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理，只有当足够的 AMD 渗滤液通过污泥屏障，消耗

完污泥屏障有 效 酸 缓 冲 容 量 之 后，渗 出 液 的 pH 才

会降低到 6. 2 以下，重金属才会溶出 .

图 6 尾矿堆场污泥屏障中酸碱反应锋面和酸度剖面

Fig. 6 An acid-base front and acidity concentration profile

in a sewage sludge liner at tailing impoundment

对于垂直流线方向的单位截面污泥屏障而言，

此临界条件应满足:

Σ (ABC) act = Σ Acidity (2)

式中，Σ (ABC) act:厚度为 h 的单位截面污泥屏障

所具有的有效酸 缓 冲 容 量 之 和 (mol) ; Σ Acidity:

时间 t 内穿透单位截面 污 泥 屏 障 的 AMD 所 含 酸 的

总量(mol) .
酸滴定实验测定有效缓冲容量，是在污泥悬液

状态下完成的 . 在污泥悬液中，固体物质充分分散，

酸缓冲容量得到最大限度的发挥 . 相反，在压实污泥

屏障中，只有暴露于渗流液体的孔隙表面才能显现

出酸缓冲能力 . 为了考虑这种差别，引入岩土工程孔

隙度(n) 的概念，对“污泥悬液”的有效酸缓冲容量

进行修正，得到“污泥屏障”的有效酸缓冲容量，即:

Σ (ABC) act = Sγdhn(ABC) act (3)

式中，γd 为污泥屏障的干密度 ( g / cm3 ) ;h 为污泥屏

障的厚度(m) ;n 为污泥屏障的孔隙度;(ABC) act 为

悬液法测定的 单 位 质 量 污 泥 在 pH≥6. 2 之 前 具 有

的有效酸缓冲 容 量 (mol / kg) ;S 为 污 泥 屏 障 单 位 截

面面积，即(1 m2 ) .
关于渗流通过污泥屏障的 AMD 溶液所具有的

酸性物质的量，根据定义，应为:

Σ Acidity = qStc0 (4)

式中，q 为 AMD 的渗流流量［cm3 /( cm2·s) ］;c0 为

AMD 中 的 酸 性 物 质 的 含 量 (mol /L) ，由 于 AMD 中

主要的酸性物质为尾矿中硫化矿物氧化产生的酸，

因 此 c0 根 据 文 献 ［26 ］，取 AMD 中 酸 的 浓 度

(mol /L) ;t 为渗流时间( s) .
假定 AMD 渗透液在污泥屏障中的渗透过程满

足达西定律，则:

q = ik = kH /h (5)

式中，i 为渗流水力坡度;k 为污泥屏障的渗透系数

( cm / s) ;H 为 施 加 在 污 泥 屏 障 上 的 AMD 水 头 高 度

(m) ;h 为污泥屏障的厚度(m) .
根据式(2) ～ (5) 可以得到:

t =
γdn(ABC) acth

2

kc0H
(6)

室内岩土力学试验表明，当固结压力为 300 kPa

时，污泥的干密度 γd = 1. 05 g / cm3 ，污泥屏障的孔隙

度 n = 0. 47，污泥的渗透系数 k = 6. 34 × 10 － 9 cm / s，

参考文献［26］取 c0 = 4. 6 × 10 － 2 mol / L，(ABC) act 取

试样 Q1-50、Q2-50 和 Q3-50 的 有 效 酸 缓 冲 容 量 中 的 最 小

值，即(ABC) act = 0. 31 mol / kg. 将 以 上 数 值 代 入 式

(6) ，得到:

t = 1. 66 × 103 × h2 /H (7)

该式的 意 义 是，在 AMD 渗 流 条 件 下 污 泥 屏 障

中碱性物质溶解，导致 pH 值降低到 6. 2 以下，重金

属开始明显释放的时间界线，其中 t 的单位是 a.

图 7 污泥屏障有效酸缓冲容量耗尽所需时间

与屏障厚度及 AMD 水头的关系

Fig. 7 Effective acid buffer capacity depletion time

vs sewage sludge thickness and AMD head

图 7 给出了污泥屏障有效酸缓冲容量耗尽所需

时间与屏障 厚 度 及 AMD 水 头 高 度 之 间 的 关 系 . 由

图 7 可知，污泥屏障有效酸缓冲容量耗尽所需时间
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t，随污泥屏障厚度 h 的增加而延长，随 AMD 水头高

度 H 的增大而缩短 .
污泥屏障应用于尾矿堆场时，屏障厚度及 AMD

水头大 小 与 处 置 工 程 设 计 方 案 有 关 . 借 鉴 MSW 填

埋原则设计的尾矿堆( 暂称为“严格包封尾矿堆”) ，

不仅 具 有 最 终 盖 层，底 部 衬 里 的 最 小 厚 度 h = 2. 0
m，而且作用在衬里之上的渗滤液最大饱和深度，按

照美国 EPA 规范要求，应满足 H = 0. 3 m. 如果采用

顶部无盖层处置库方案 ( 暂称为“标准尾矿 库”) ，h
= 2. 0 m 维 持 不 变，可 假 定 AMD 水 头 高 度 为 H =
10. 0 m. 假定处置库衬里厚度减少到 h = 0. 5 m( 暂

称为“简 易 尾 矿 库”) ，可 假 定 AMD 水 头 高 度 H =
10. 0 m 维持不 变 . 根 据 以 上 模 拟 计 算 结 果，严 格 包

封尾矿堆、标准尾矿库、简易尾矿库这 3 种情形中的

污泥屏障，有效酸缓冲容量耗尽所需的时间分别是

22 184、666 和 42 a. 因 此，污 泥 屏 障 应 用 于 尾 矿 堆

场，可参考酸缓冲容量大小进行相应的设计，确保对

AMD 渗滤液中重金属的拦截效果 .

4 结论

(1) 污 泥 悬 液 酸 缓 冲 容 量 与 悬 液 固 液 比 成 正

比，随着厌氧还原程度的加深而增加 . 碳酸盐和有机

质体系对污泥悬液酸缓冲的贡献最大 .
(2) 污泥 悬 液 在 酸 滴 定 过 程 中，随 着 pH 降 到

6. 2 以下 时，重 金 属 Zn、Pb 和 Cu 开 始 快 速 溶 解 释

放，释放量次序是 Zn > Cu > Pb.
(3) 建立了尾矿堆场污泥屏障的酸缓冲容量消

耗模型 . 模拟 计 算 结 果 表 明，厚 度 2. 0 m 的 污 泥 屏

障，即使在 10. 0 m 水头的 AMD 渗透酸化条件下，有

效酸缓冲容量需要经历 666 a 才能被耗尽，在 此 时

间内污泥屏障可以保持对重金属的固定效果 .
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