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摘要:利用磷酸亚铁铵对 ５ 倍铅(ＧＢ １５６１８—１９９５ 三级标准)污染土壤进行固化ꎬ并通过 ＴＣＬＰ 和 Ｔｅｓｓｉｅｒ 连续提取法对固

化效果进行分析ꎮ 结果表明ꎬ磷酸亚铁铵的加入使可交换态和碳酸盐结合态铅显著减少ꎬ降低了重金属 Ｐｂ 的有效性ꎬ可有效

固化土壤中的重金属 Ｐｂꎮ 磷酸亚铁铵质量分数为 １􀆰 ５％时能达到固化要求ꎬ且加入的固化剂量越大ꎬ稳定效率越高ꎮ 利用 ＸＲＤ
和 ＳＥＭ 对土壤进行结构表征ꎬ结果表明ꎬ经固化处理后形成的磷酸铅盐(ＰｂＨ２ＰＯ４、Ｐｂ３(ＰＯ４) ２)、类磷氯铅矿(Ｐｂ－ＰＯ４ －Ｃｌ /
ＯＨ)及混合重金属沉淀物(Ｆｅ－ＰＯ４－Ｐｂ－ＯＨ)结构稳定ꎬ使得重金属离子难以浸出ꎮ
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　 　 铅是植物的非必需元素ꎬ当与植物接触后就会

对植物产生一定的毒害作用ꎬ导致植物死亡ꎮ 铅不

仅影响作物的产量和品质ꎬ而且可以通过食物链影

响动物和人类的健康[１－２]ꎮ 因此ꎬ为了防止重金属

在食物链中的传递ꎬ开展了土壤重金属污染的修复

技术研究ꎬ常见的土壤修复技术研究有以下 ３
类[３－６]:①采用物理、化学或生物的方法将重金属从

土壤中直接去除ꎬ该方法可直接降低土壤中重金属

的总量ꎬ但其成本高、耗时长ꎻ②用一些防渗透的材

料分开污染土壤ꎬ该方法对材料和技术要求较高ꎻ③
土壤原位固化修复法ꎬ即向污染土壤中加入固化剂ꎬ
通过对重金属的吸附、沉淀等作用将重金属固定在

土壤中ꎬ降低其在环境中的迁移性和生物可利用性ꎬ
从而达到修复效果ꎮ 相对于前 ２ 种修复方法ꎬ原位

固化操作简单ꎬ投资少ꎬ而且对大面积中、低浓度重

金属污染修复有明显的优势ꎮ 而磷酸盐作为一种廉

价、有效的化学改良剂被不少学者用于铅污染的修

复ꎬ效果显著[７－８]ꎮ 何哲祥等[９] 向土壤加入氧化钙、
磷酸二氢钙ꎬ有效态 Ｐｂ 质量分数的固化效果以磷

酸二氢钙最佳ꎬ为 ９７􀆰 ０５％ꎬ有效态 Ｃｄ 质量分数的

固化效果以氧化钙最佳ꎬ为 ７４􀆰 ７４％ꎮ
笔者利用制备的磷酸亚铁铵作固化剂ꎬ选取人

工配置铅污染程度较高的土壤作为试验点ꎮ 通过添

加不同质量的磷酸亚铁铵ꎬ定期检测毒性浸出浓度

及土壤铅形态的变化ꎬ探讨对铅污染土壤的原位化

学修复效果ꎬ为重金属土壤修复提供了重要的参考

价值ꎮ 此外ꎬ其本身就可作为土壤肥料ꎬ实现施肥土

壤修复一体化ꎮ

􀅰５２１􀅰
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１　 材料和方法

１􀆰 １　 供试材料

试验选取经 １ ｍｍ 筛过的棕壤为供试土壤ꎬ其
土壤重金属 Ｐｂ 背景值为 ４６ ｍｇ / ｋｇꎮ 按照«土壤环

境质 量 标 准 » ( ＧＢ １５６１８—１９９５ ) [１０] 三 级 标 准

(５００ ｍｇ / ｋｇ)的 ５ 倍ꎬ以乙酸铅的形式向土壤加入

重金属 Ｐｂꎮ 添加去离子水使质量含水率在 ２０％左

右ꎬ熟化 ４ 周ꎮ
１􀆰 ２　 实验设计

１􀆰 ２􀆰 １　 磷酸亚铁铵的制备[１１－１２]

取一定体积磷酸加入反应器中ꎬ按比例加入硫

酸亚铁ꎬ加入定量的水ꎬ边搅拌边加热ꎬ待硫酸亚铁

全部溶解ꎬ再加入氨水调节 ｐＨ 至 ６ꎬ在 ８０℃下反应

１ ｈꎬ待反应器中沉淀析出ꎬ趁热抽滤ꎬ洗涤ꎬ９０℃烘

干备用ꎮ 其反应机理如下:
Ｈ３ＰＯ４ ＋ ＦｅＳＯ４ ＋ ３ＮＨ３􀅰Ｈ２Ｏ 􀪅􀪅

ＦｅＮＨ４ＰＯ４􀅰Ｈ２Ｏ ＋ (ＮＨ４) ２ＳＯ４ ＋ ２Ｈ２Ｏ (１)

１􀆰 ２􀆰 ２　 实验处理

取部分人工配置污染土样ꎬ按照固化剂与土壤

的质量比分别为 ０􀆰 ３％、０􀆰 ５％、１􀆰 ０％、１􀆰 ５％、２􀆰 ０％的

比例加入磷酸亚铁铵ꎬ使其充分混合均匀ꎬ保持

２０％的含水率ꎬ室温条件下分别在 ７、１５、２３、３０、４５ ｄ
检测土壤中 Ｐｂ 的浸出浓度及形态含量ꎮ
１􀆰 ３　 样品的测定与计算方法

表征分析:将固化前和固化 ４５ ｄ 后的土壤样品

研磨后用 ＸＲＤ(德国 Ｂｒｕｋｅｒ Ｄ８ ａｄｖａｎｃｅ)和 ＳＥＭ(日
本 ＴＳＭ－７５００Ｆ)进行分析ꎮ

浸出毒性分析:测试方法按照 ＨＪ / Ｔ ３００—２００７
固体废物浸出毒性浸出方法进行测定[１３]ꎮ 毒性浸

提过程统一用浸提能力更强的 ｐＨ＝(２􀆰 ６４±０􀆰 ０５)的
醋酸缓冲溶液ꎬ浸提固液比为 ２０ ∶１(Ｌ / ｋｇ)ꎬ浸提温

度为 ２５℃ꎬ浸提时间为 ( １８ ± ２) ｈꎬ 震荡转速为

(３０±２) ｒ / ｍｉｎꎮ 浸提液按照全铅方式进行测定ꎮ
毒性浸出稳定效率计算式为[１４]:

η％ ＝ [(Ｃ０Ｔ － ＣＳＴ) / Ｃ０Ｔ] × １００ (２)

式中:Ｃ０Ｔ为未加固化剂的污染土样的浸出质量浓

度ꎬｍｇ / ＬꎻＣＳＴ 为加入固化剂的土壤的浸出质量浓

度ꎬｍｇ / Ｌꎮ
稳定效率越大ꎬ稳定效果越好ꎮ
铅形态分析:采用 Ｔｅｓｓｉｅｒ 连续提取法[１５]ꎬ共分

为可交换态、碳酸盐结合态、铁锰氧化物结合态、硫
化物及有机结合态、残渣态 ５ 个形态进行土壤中 Ｐｂ
形态的分析ꎮ 具体分析方法如表 １ 所示ꎮ

表 １　 Ｔｅｓｓｉｅｒ 连续提取过程

Ｔｅｓｓｉｅｒ 连续提取法

可交换态 　 称 ２􀆰 ００００ ｇ 待测样ꎬ加入 ｐＨ ＝ ７、１ ｍｏｌ / Ｌ 的 ＭｇＣｌ２
２０ ｍＬꎬ在 ２５℃下震荡 １ ｈꎬ４０００ ｒ / ｍｉｎ 离心 ５ ｍｉｎꎬ过滤
上清液ꎬ水洗 ２ 次ꎬ收集定容至 ５０ ｍＬꎬ待测定铅的浓度

碳酸盐结
　 合态

　 步 １ 中的残渣加入 ｐＨ＝ ５、１ ｍｏｌ / Ｌ 的乙酸钠 ２０ ｍＬꎬ
在 ２５℃下振荡 ５ ｈꎬ４０００ ｒ / ｍｉｎ 离心 ５ ｍｉｎꎬ过滤上清
液ꎬ水洗 ２ 次ꎬ收集定容至 ５０ ｍＬꎬ待测定铅的浓度

铁锰氧化物
　 结合态

　 步 ２ 残渣中加 ｐＨ ＝ ２􀆰 ５、０􀆰 ０４ ｍｏｌ / Ｌ 的盐酸羟胺
４０ ｍＬꎬ９６℃水浴加热 ６ ｈꎬ加热中震荡数次ꎬ４０００ ｒ / ｍｉｎ
离心 ５ ｍｉｎꎬ 过滤上清液ꎬ 水洗 ２ 次ꎬ 收集定容至
５０ ｍＬꎬ待测定铅的浓度

硫化物及有
　 机结合态

　 步 ３ 中加入 ６ ｍＬ ０􀆰 ０２ ｍｏｌ / Ｌ 硝酸和 １０ ｍＬ ３０％
Ｈ２Ｏ２ꎬ８５℃水浴 ２ ｈꎬ再加 ６ ｍＬ ３０％ Ｈ２Ｏ２ꎬ８５℃水浴

３ ｈꎬ４０００ ｒ / ｍｉｎ 离心 ５ ｍｉｎꎬ过滤上清液ꎬ水洗 ２ 次ꎬ收
集定容至 ５０ ｍＬꎬ待测定铅的浓度

残渣态 　 ＨＦ＋ＨＣｌＯ４＋ＨＮＯ３＋ＨＣｌ 消解

２　 结果与分析

取污染土样 Ｐｂ１、Ｐｂ２、Ｐｂ３、Ｐｂ４、Ｐｂ５ꎬ依次添加

０􀆰 ３％、０􀆰 ５％、１％、１􀆰 ５％、２％的固化剂ꎬ在 ０、７、１５、
２３、３０、４５ ｄ 对土壤进行检测ꎮ
２􀆰 １　 添加磷酸亚铁铵对 Ｐｂ 浸出毒性的影响

按照 １􀆰 ３ 中介绍的步骤对土样进行周期性浸出

毒性检测ꎬ结果如图 １ 所示(国标 ＧＢ ５０８５􀆰 ３—２００７
中铅的毒性浸出标准质量浓度限值为 ５ ｍｇ / Ｌ)ꎮ

１—Ｐｂ１ꎻ２—Ｐｂ２ꎻ３—Ｐｂ３ꎻ４—Ｐｂ４ꎻ５—Ｐｂ５

图 １　 浸出液铅质量浓度随着固化时间的变化

由图 １ 可以看出ꎬ向土样中加入不同质量分数

的固化剂后ꎬ浸出液中 Ｐｂ 的质量浓度随着磷酸亚

铁铵的量的增加而降低ꎬ随着固化时间的延长浸出

液中 Ｐｂ 的质量浓度基本趋于稳定ꎬ证明采用磷酸

亚铁铵修复铅污染土壤是有效的ꎻ固化剂对污染土

壤进行 ４５ ｄ 处理后ꎬＰｂ１、Ｐｂ２、Ｐｂ３ 的毒性浸出浓度

高于国标 ＧＢ ５０８５􀆰 ３—２００７ 中 Ｐｂ 的毒性浸出标准

质量浓度限值 ５ ｍｇ / Ｌꎬ未达到国家标准ꎬ而 Ｐｂ４、
Ｐｂ５ 的毒性浸出质量浓度低于 ５ ｍｇ / Ｌꎬ达到国家标

准ꎮ 即铅污染土壤在 ＧＢ １５６１８—１９９５ 三级标准的

５ 倍时ꎬ随着固化时间的延长ꎬ最终添加固化剂的质量
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分数为 １􀆰 ５％和 ２％的磷酸亚铁铵能达到修复要求ꎮ
２􀆰 ２　 磷酸亚铁铵对 Ｐｂ 的稳定效率的影响

根据 １􀆰 ３ 中所述的稳定效率评价方法ꎬ对添加

了不同质量分数磷酸亚铁铵的土样进行评价ꎬ结果

如表 ２ 所示ꎮ
表 ２　 土壤重金属 Ｐｂ 稳定效率评价

污染

土样

未加固化剂浸出毒性

质量浓度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１)

稳定时平均浸出毒性

质量浓度 / (ｍｇ􀅰Ｌ－１)

稳定

效率 / ％

Ｐｂ１ ９２􀆰 １３ ４６􀆰 ０５ ５０􀆰 ０２
Ｐｂ２ ９２􀆰 １３ ３５􀆰 ３４ ６０􀆰 ８４
Ｐｂ３ ９２􀆰 １３ ９􀆰 ８７ ９４􀆰 ５９
Ｐｂ４ ９２􀆰 １３ ４􀆰 ３８ ９５􀆰 ２４
Ｐｂ５ ９２􀆰 １３ １􀆰 ７９ ９９􀆰 １４

由表 ２ 可以看出ꎬ添加固化剂后可以使浸出毒性

质量浓度由 ９２􀆰 １３ ｍｇ / Ｌ 降低到 １􀆰 ７９ ~ ４６􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌꎬ
稳定效率达到 ５０％ ~ ９９􀆰 ２％ꎬ说明采用磷酸亚铁铵

修复铅污染土壤的效果比较明显ꎻ由于浸出毒性质

量浓度较高ꎬ在达到 ５ 倍 Ｐｂ 污染土壤的修复要求

时ꎬ稳定效率需在 ９５％以上ꎻ在同等程度的污染情

况下ꎬ加入的固化剂的量越大ꎬ稳定效率越高ꎬ但固

化剂的量过高会造成成本的增加和新的污染ꎬ因此ꎬ
在达到符合国家浸出质量浓度标准的情况下ꎬ尽量

减少固化剂的用量ꎮ
２􀆰 ３　 添加磷酸亚铁铵对 Ｐｂ 形态的影响

按照 １􀆰 ３ 中所述的方法准确称取经过固化 ４５ ｄ
后的土样 ２􀆰 ０００ ０ ｇꎬ进行 Ｐｂ 污染土样的形态检测ꎬ
结果如表 ３ 所示ꎮ

表 ３　 Ｐｂ 污染土样中各形态的含量分析

可交换

态 / ％
碳酸盐

结合态 / ％
铁锰氧化物

结合态 / ％
硫化物及有机

结合态 / ％
残渣

态 / ％

ＣＫ ７􀆰 ５ ７８􀆰 ６ ５􀆰 ０ ０􀆰 ５ ８􀆰 ４
Ｐｂ１ ４􀆰 ２ ４０􀆰 ５ １􀆰 ８ ０􀆰 ２ ５３􀆰 ３
Ｐｂ２ ４􀆰 １ ３５􀆰 ７ １􀆰 ３ ０􀆰 ２ ５８􀆰 ８
Ｐｂ３ ２􀆰 ５ １５􀆰 ５ ０􀆰 ３ ０􀆰 １ ８１􀆰 ６
Ｐｂ４ ２􀆰 １ ９􀆰 ２ ０􀆰 ２ ０􀆰 １ ８８􀆰 ４
Ｐｂ５ １􀆰 ７ ６􀆰 ４ ０􀆰 １ ０􀆰 ０ ９１􀆰 ８

在形态分析中ꎬ可交换态和碳酸盐结合态属于

生物可利用态ꎬ对环境存在较大的风险ꎻ铁锰氧化物

结合态和硫化物及有机结合态属于生物潜在可利用

态ꎬ可变为生物可利用态ꎬ残渣态属于生物不可利用

态ꎬ该形态下重金属非常稳定ꎬ其生物可利用性很

低[１３]ꎮ 而土壤中重金属的赋存形态会因周围环境

条件的改变而发生变化ꎬ在固化剂的作用下重金属

在土壤中的赋存形态会发生改变ꎮ 从表 ３ 中可以看

出ꎬ土壤样品中重金属 Ｐｂ 经固化处理后碳酸盐结

合态、可交换态和残渣态的变化很明显ꎮ 在达到修

复要求时(Ｐｂ４、Ｐｂ５)ꎬ相对于固化前(ＣＫ)ꎬ残渣态

Ｐｂ 的质量分数有所增加ꎬ而可交换态和碳酸盐结合

态 Ｐｂ 的质量分数明显的减少ꎮ
可交换态和碳酸盐结合态 Ｐｂ 质量分数的具体

变化情况如图 ２、图 ３ 所示ꎮ

１—Ｐｂ１ꎻ２—Ｐｂ２ꎻ３—Ｐｂ３ꎻ４—Ｐｂ４ꎻ５—Ｐｂ５

图 ２　 可交换态 Ｐｂ 质量分数

随着固化时间的变化

１—Ｐｂ１ꎻ２—Ｐｂ２ꎻ３—Ｐｂ３ꎻ４—Ｐｂ４ꎻ５—Ｐｂ５

图 ３　 碳酸盐结合态 Ｐｂ 质量分数

随着固化时间的变化

土壤样品中重金属 Ｐｂ 经固化处理后ꎬ可交换

态和碳酸盐结合态 Ｐｂ 的质量分数都随着固化时间

的增加呈现出下降的趋势ꎻ可交换态 Ｐｂ 的质量分

数在固化 ３０ ｄ 后的下降趋势趋于缓慢ꎬ碳酸盐结合

态 Ｐｂ 的质量分数在固化 ７ ｄ 后呈现出下降缓慢的

趋势ꎮ 在达到修复效果时ꎬ土壤中可交换态质量分

数约为 ６５ ｍｇ / ｋｇꎬ占总 Ｐｂ 的比例减少了 ５０％ꎻ碳酸

盐结合态质量分数约为 ２００ ｍｇ / ｋｇꎬ占总 Ｐｂ 的质量

分数减少了 ８０％左右ꎮ 可交换态和碳酸盐结合态

的减少ꎬ表明磷酸亚铁铵的施用可以有效降低污染

土壤中 Ｐｂ 的生物可利用性ꎬ同时说明土壤中 Ｐｂ 的

修复主要是以降低可交换态和碳酸盐结合态的 Ｐｂ
的质量分数来降低 Ｐｂ 的毒性ꎬ从而达到修复效果ꎮ
２􀆰 ４　 固化前后土壤的表征

２􀆰 ４􀆰 １　 Ｘ 射线衍射分析

土壤中含有大量的结晶矿物ꎬ需通过 ＸＲＤ 对处
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理前土壤及处理后的 Ｐｂ４ 土壤进行物相分析ꎬ如
图 ４ 所示ꎮ

１—原土样ꎻ２—处理后土样

图 ４　 土壤稳定化处理前后 Ｘ 射线衍射图谱

由图 ４ 可以看出ꎬ土样中的晶相物质是 ＳｉＯ２、铁
锰铅硅氧化物ꎬ经固化处理后的晶相物质主要是磷

酸铅盐(ＰｂＨ２ＰＯ４、Ｐｂ３( ＰＯ４) ２)、类磷氯铅矿( Ｐｂ－
ＰＯ４－Ｃｌ / ＯＨ)及混合重金属沉淀物(Ｆｅ－ＰＯ４ －Ｐｂ－
ＯＨ)ꎮ 形成这些产物的原因是添加磷酸亚铁铵到土

壤后ꎬＰ 与土壤中水相和胶体表面的 Ｐｂ 迅速反应ꎬ
生成各种含铅磷酸盐沉淀ꎬ从而降低了土壤中 Ｐｂ
的交换态和碳酸盐结合态的含量[１６]ꎻＰ 与土壤中的

Ｃｌ－结合生成极难溶解的类氯磷铅矿ꎻ上述产物及土

壤中的铁锰氧化物通过物理吸附等作用将重金属离

子包裹ꎬ从而形成混合重金属沉淀物ꎮ
２􀆰 ４􀆰 ２　 ＳＥＭ 分析

对固化处理前后土样的形态进行微观形貌观

察ꎬ结果如图 ５ 所示ꎬ放大倍数均为 ２０００ 倍ꎮ 从图

５ 中可以看出ꎬ固化处理前ꎬ原土样中颗粒稀少且结

构稀疏ꎬ没有规则ꎬ因此颗粒流动性大ꎬ对环境存在

较大的风险ꎻ固化处理后的土壤结构密实ꎬ呈现柱状

等规则的形状颗粒ꎮ 这些物质和颗粒物都是磷酸铅

盐(ＰｂＨ２ＰＯ４、Ｐｂ３(ＰＯ４) ２)、类磷氯铅矿(Ｐｂ－ＰＯ４ －
Ｃｌ / ＯＨ)及混合重金属沉淀物(Ｆｅ－ＰＯ４ －Ｐｂ－ＯＨ)的
表面形态特征ꎮ

(ａ)原土样 (ｂ)处理土样 Ｐｂ４

图 ５　 土壤固化处理前后 ＳＥＭ 图

３　 结论

(１)磷酸亚铁铵的加入可以有效地固化土壤中

的重金属 Ｐｂꎬ从浸出毒性和稳定性可以看出:土壤

铅污染在 ＧＢ １５６１８—１９９ 三级标准的 ５ 倍时ꎬ添加

１􀆰 ５％和 ２％的磷酸亚铁铵能达到固化要求ꎬ且加入

的固化剂的量越大ꎬ稳定效率越高ꎮ
(２)形态分析结果表明ꎬ土壤中 Ｐｂ 经固化处理

后可交换态和碳酸盐结合态显著减少ꎬ表明磷酸亚

铁铵的施用降低了重金属 Ｐｂ 的有效性ꎮ
(３)ＸＲＤ 和 ＳＥＭ 分析表明ꎬ经固化处理后形成

的磷酸铅盐( ＰｂＨ２ＰＯ４、Ｐｂ３( ＰＯ４) ２)、类磷氯铅矿

(Ｐｂ－ＰＯ４－Ｃｌ / ＯＨ)及混合重金属沉淀物(Ｆｅ－ＰＯ４ －
Ｐｂ－ＯＨ)结构稳定ꎬ使得重金属离子难以浸出ꎮ
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