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磷酸钙玻璃作为土壤和尾矿中重金属离子的固化剂
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摘　 要: 利用传统熔体冷却法制备了磷酸钙玻璃(ＣＰＧ)ꎬ 研究了该玻璃对土壤和铅锌矿尾矿中 Ｐｂ

和 Ｃｄ 离子的固化行为ꎮ 结果表明ꎬ ４ 种不同组分的 ＣＰＧ 对降低 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子浓度都有较好效果ꎬ

与 Ｃｄ 离子相比ꎬ Ｐｂ 离子浓度降低辐度更大ꎻ ＣＰＧ 中的 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５摩尔比及 ＣＰＧ 在溶液中的溶解度

直接影响其对重金属离子的固化效果ꎮ 当 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５摩尔比为 ４ ∶ ６ 时ꎬ ＣＰＧ 对被污染土壤和铅锌

矿尾矿中的 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子固化率达到最高ꎮ 由于对 Ｐｂ 离子的固化属溶解沉淀机制ꎬ 而对 Ｃｄ 离子

的固化则为表面吸附与络合作用ꎬ 因此ꎬ Ｐｂ 离子的固化比 Ｃｄ 离子的固化对 ｐＨ 值更敏感ꎮ 研究发

现ꎬ 用 ＣＰＧ 溶液固化被污染土壤和铅锌矿尾矿中 Ｐｂ 离子的最佳 ｐＨ 值为 ４ꎬ 最大固化率分别为

７０􀆰 １２％和 ６９􀆰 ０５％ꎻ 固化 Ｃｄ 离子的最佳 ｐＨ 值为 ５ꎬ 其最大固化率分别为 ５８􀆰 ２２％和 ５２􀆰 ７４％ꎮ
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ａｎｄ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎꎬ ｂｕｔ ｔｈｅ ｌａｔｅｒ ｉｓ ａｔｔｒｉｂｕｔｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ｓｕｒｆａｃｅ ａｂｓｏｒｐｔｉｏｎ ａｎｄ ｃｏｍｐｌｅｘａｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ. Ｔｈｅ ｏｐｔｉｍｕｍ ｐＨ ｖａｌｕｅ
ｆｏｒ ｉｍｍｏｂｉｌｉｚｉｎｇ Ｐｂ ｉｏｎ ｉｎ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ ａｎｄ ｌｅａｄ ｚｉｎｃ ｍｉｎｅ ｔａｉｌｉｎｇｓ ｗｉｔｈ ＣＰＧ ｓｏｌｕｔｉｏｎ ｉｓ ４ꎬ ａｎｄ ｔｈｅ ｍａｘｉｍｕｍ ｉｍｍｏｂｉ￣
ｌｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅｓ ａｒｅ ７０􀆰 １２％ ａｎｄ ６９􀆰 ０５％ꎻ ｗｈｉｌｅ ｆｏｒ Ｃｄꎬ ｔｈｅ ｏｐｔｉｍｕｍ ｐＨ ｖａｌｕｅ ｉｓ ５ꎬ ａｎｄ ｔｈｅ ｍａｘｉｍｕｍ ｉｍｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅｓ ａｒｅ
５８􀆰 ２２％ ａｎｄ ５２􀆰 ７４％ꎬ ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ.
Ｋｅｙ ｗｏｒｄｓ: Ｃａｌｃｉｕｍ ｐｈｏｓｐｈａｔｅ ｇｌａｓｓꎻ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｉｏｎｓꎻ ｐＨ ｖａｌｕｅꎻ ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５ ｒａｔｉｏꎻ ｉｍｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅ

1　 前　 言

土壤、 水域和空气中存在的铅(Ｐｂ)和镉(Ｃｄ)等重金

属离子对人类、 动物和植物都有极大的危害[１] ꎮ 如何固

化这些重金属离子ꎬ 使其危害降到最低ꎬ 一直是社会科

学、 环境科学和材料科学工作者关注和研究的重大课题ꎮ
由于磷酸盐能与 Ｐｂ 和 Ｃｄ 等离子形成稳定的金属磷

酸盐化合物ꎬ 且形成的化合物在酸性和碱性环境条件下

都具有较低的溶解度和较高的化学稳定性ꎬ 因而是处理

土壤中 Ｐｂ 和 Ｃｄ 等重金属离子的有效材料之一[２ꎬ ３] ꎬ 广

泛受到国内外学者的关注ꎮ
国内外相关领域的技术开发和研究主要集中在利用

磷酸盐来固化污染土壤中的重金属离子ꎮ Ｍａ 等[４] 研究了

主要成分为磷酸钙的磷灰石与污染土壤中的铅离子间的

相互作用ꎬ 其通过形成磷酸铅化合物来降低铅在污染土



中国材料进展 第 ３７ 卷

壤中的活性ꎮ Ｚｈａｎｇ 等[５－７]的研究表明ꎬ 用羟基磷灰石可

以将污染土壤中的碳酸铅或硫化铅转化为化学性质更为

稳定的磷氯铅矿( ｐｙｒｏｍｏｒｐｈｉｔｅꎬ Ｐｂ５(ＰＯ４ ) ３ Ｘꎬ Ｘ ＝ ＯＨ－、

Ｃｌ－或 Ｆ－)ꎮ Ｒｙａｎ 等[８－１０]利用可提供磷酸根离子的合成羟

基磷灰石与 Ｐｂ 离子、 Ｃｄ 离子反应ꎬ 形成金属磷酸盐ꎬ
并研究了铅磷酸盐的形成过程和机理ꎮ Ｌａｍｂｅｒｔ 等[１１－１３]

的研究表明ꎬ 利用骨粉处理含重金属离子的土壤ꎬ 可使

可溶性的 Ｐｂ、 Ｃｄ 和 Ｚｎ 离子浓度显著降低ꎬ 其中可溶性

铅含量减少 ５３％以上ꎬ 而可溶性 Ｃｄ 含量减少约 ４０％ ~
４７％ꎮ Ｔｈａｗｏｒｎｃｈａｉｓｉｔ[１４]使用含磷酸盐的肥料(如三聚磷酸

盐、 磷酸二氢盐和磷灰石)对土壤进行处理ꎬ 发现含磷酸

盐的肥料可显著降低重污染土壤中可溶性镉的含量ꎮ 现

有研究已经证实ꎬ 在较宽的 ｐＨ 值范围内ꎬ 磷酸盐物质

能与可溶性 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子化合ꎬ 转化成类似 Ｍ５(ＰＯ４) ３Ｘ

(Ｍ＝ Ｐｂꎬ Ｃｄꎬ Ｘ ＝ Ｃｌ－、 Ｆ－、 ＯＨ－ )的难溶矿物[１５ꎬ １６] ꎮ 而

Ｎｒｉａｇｕ[１７] 的研究则证实ꎬ 在酸性至中性 ｐＨ 范围内ꎬ
Ｐｂ５(ＰＯ４) ３Ｃｌ 的溶解度是磷酸铅物质大类中最低的ꎮ Ｃａｏ

等[２]研究了 ｐＨ 值对 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子固化效果的影响ꎬ 发

现与碱性条件(ｐＨ>８􀆰 ６)相比ꎬ 磷酸盐物质在酸性条件下

(ｐＨ<４􀆰 ２)对 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子有更好的固化效果ꎮ 以上研究

表明ꎬ ｐＨ 值是影响污染土壤中可溶性 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子固化

效果的一个关键因素ꎮ
尽管关于污染土壤中 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子固化技术及其机

制方面的研究报道很多ꎬ 但应用磷酸钙玻璃(ＣＰＧ)处理

污染土壤中重金属离子的相关报道十分罕见ꎮ 在众多应

用于固化重金属离子的磷酸盐材料中ꎬ 与易溶磷酸盐相

比ꎬ 磷灰石的溶解度较低ꎬ 释放的磷酸根离子较少ꎬ 因

此ꎬ 在短时间内ꎬ 能结合、 固化的 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子也就较

少[４ꎬ ８] ꎮ 而当高溶解度材料(如磷酸)应用于污染土壤修

复时ꎬ 会造成污染土壤和地下水中富营养化的潜在危

害[９] ꎮ 因此ꎬ 能提供足够磷酸根并且有适当溶解度的

ＣＰＧ 在固化 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子中很有前景ꎮ 一方面ꎬ ＣＰＧ 可

以精确控制 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５比率ꎬ 充分利用合适的 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５

比对重金属离子进行固化ꎻ 另一方面ꎬ 基于玻璃的性质ꎬ
ＣＰＧ 具有三维网络结构ꎬ 当玻璃中的 Ｃａ２＋ 被土壤中的

Ｐｂ２＋所取代时ꎬ 它比由磷酸盐矿物与可溶性 Ｐｂ 离子形成

的普通沉淀物更稳定ꎮ 本工作研究了不同 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５比的

ＣＰＧ 制备技术ꎬ 着重研究不同 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５比例的 ＣＰＧ 对

不同 ｐＨ 值的被污染土壤和铅锌矿尾矿溶液中 Ｐｂ、 Ｃｄ 离

子的固化效果ꎮ

2　 实验过程

2􀆰 1　 试样准备

本文所研究的待处理材料包括被污染的土壤以及铅

锌矿尾矿ꎬ 被污染土壤为取自吉首市湖南三立集团冶炼

厂周边农田表层 ２０ ｃｍ 处的试样ꎬ 铅锌矿尾矿由黄砂坪

铅锌矿提供ꎮ 将被污染土壤和铅锌矿尾矿试样在 １２０ ℃
下恒温干燥ꎬ 用刚玉研钵研磨ꎬ 通过孔径小于 ７５ μｍ 的

筛网过筛后备用ꎮ
2􀆰 2　 试样物相、 水溶液 pH 值及 Pb/Cd 含量的测定

使用 Ｘ 射线衍射仪(Ｄ / ｍａｘ￣ＲＢ 型)测定烘干、 通过

孔径小于 ７５ μｍ 的筛网过筛后的被污染土壤和铅锌矿尾

矿粉末试样的 ＸＲＤ 谱(Ｃｕ 靶ꎬ Ｋα 射线ꎬ 扫描速率为

８(°) / ｍｉｎꎬ范围为 ５° ~ ８０°)ꎬ 对照 ＰＣＰＤＳ 卡ꎬ 确定各试

样的物相组成ꎮ
用 ｐＨ 酸度计测定被污染土壤和铅锌矿尾矿水溶液

试样的 ｐＨ 值ꎮ 用重铬酸钾容量法ꎬ 测定被污染土壤和

铅锌矿尾矿中的有机质(ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｅｒｉａｌｓꎬ ＯＭ)含量ꎮ
根据传统三角图直线相交点法确定粘粒、 粉粒、 砂

粒 ３ 个粒级矿物的含量[１８] ꎮ
由 Ｘ 射线荧光光谱法(ＸＲＦ)测定试样中的 Ｐｂ 和 Ｃｄ

的含量ꎮ
2􀆰 3　 CPG 固化剂制备

以纯度为 ９９􀆰 ９％(质量百分数ꎬ 下同)的分析纯 ＣａＣＯ３

和纯度为 ９９􀆰 ９％的 ＮＨ４Ｈ２ＰＯ４为原料ꎬ 制备组成为 ｘ ＣａＯ￣
(１￣ｘ) Ｐ２ Ｏ５( ｘ ＝ ０􀆰 ３ꎬ ０􀆰 ４ꎬ ０􀆰 ５ꎬ ０􀆰 ６)的 ＣＰＧꎮ 按照不同

ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５摩尔比(３ ∶ ７、 ４ ∶ ６、 ５ ∶ ５ 和 ６ ∶ ４)设计玻璃

化学组成 (依序分别标记为 ＣＰＧ１、 ＣＰＧ２、 ＣＰＧ３ 和

ＣＰＧ４)ꎬ 将氧化物换算成对应原料用量ꎬ 准确称量后经

研磨、 混合而制得均匀的配合料ꎮ 将配合料置于刚玉坩

埚中ꎬ 在 ４００ ℃温度下预热 ２ ｈꎬ 待 ＮＨ４Ｈ２ＰＯ４完全分解

后ꎬ 以 ５ ℃ / ｍｉｎ 的升温速率加热到 １２００ ℃ꎬ 保温 ２ ｈꎬ
制得磷酸钙玻璃熔体ꎮ 将玻璃熔体倒入黄铜模具中ꎬ 在

空气中快速骤冷ꎬ 得到固态 ＣＰＧꎮ 将所得磷酸钙玻璃破

碎并球磨 １２ ｈꎬ 通过孔径小于 ７５ μｍ 的筛网得到过筛后

的玻璃粉末ꎮ
2􀆰 4　 Pb/Cd 离子固化试验与固化率测定

在 ５ ｇ 被污染土壤中加入 ５ ｇ 玻璃粉ꎬ 混合后ꎬ 配成

固 /液比为 １ ∶ １０ 的溶液(１０ ｇ 混合固体粉末ꎬ ９０ ｇ 去离

子水)ꎬ 根据玻璃中不同的 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５摩尔比(３ ∶ ７、 ４ ∶ ６、
５ ∶ ５、 ６ ∶ ４ )ꎬ 将 上 述 试 样 编 号 为 ＳＣＰＧ１、 ＳＣＰＧ２、
ＳＣＰＧ３、 ＳＣＰＧ４ꎮ 在 ５ ｇ 铅锌矿尾矿中加入 ５ ｇ 玻璃粉ꎬ
混合后ꎬ 配成固 /液比为 １ ∶ １０ 的溶液(１０ ｇ 混合固体粉

末ꎬ ９０ ｇ 去离子水)ꎬ 根据玻璃中不同的 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５摩尔

比(３ ∶ ７、 ４ ∶ ６、 ５ ∶ ５、 ６ ∶ ４)ꎬ 将上述铅锌尾矿试样编

号为 ＴＣＰＧ１、 ＴＣＰＧ２、 ＴＣＰＧ３、 ＴＣＰＧ４ꎮ 将不同编号的

固 /液混合料在旋转搅拌器上搅拌 ２４ ｈꎬ 用盐酸和氢氧化

钠调节溶液的 ｐＨ 值ꎬ 将其通过 ０􀆰 ４５ μｍ 孔径的聚四氟

４６４
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乙烯(ＰＶＤＦ)膜过滤ꎮ 通过电感耦合等离子体原子发射

光谱(ＩＣＰ－ＡＥＳ)测定 Ｐｂ２＋和 Ｃｄ２＋的浓度ꎬ 同时检测滤渣

是否产生新相ꎮ Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子的固化率由式(１)计算:
Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子固化率＝(Ｃ１－Ｃ２) / Ｃ２)×１００％ (１)

其中ꎬ Ｃ１是试样未经磷酸钙玻璃处理时的 Ｐｂ２＋或 Ｃｄ２＋浓

度ꎬ Ｃ２是试样经 ＣＰＧ 处理后的 Ｐｂ２＋或 Ｃｄ２＋浓度ꎮ 为了确

保准确性ꎬ 每个数据重复 ３ 次并计算其算术平均值ꎮ

3　 结果与讨论

3􀆰 1　 试样物相、 水溶液 pH 值及 Pb/Cd 含量分析

图 １ 为被污染土壤和铅锌矿尾矿粉末试样的 ＸＲＤ
谱ꎮ 被污染土壤和铅锌矿尾矿水溶液试样的 ｐＨ 值、 有

机质含量、 矿物组成及 Ｐｂ 与 Ｃｄ 平均含量列于表 １ꎮ

由图 １ 可知ꎬ 被污染土壤的主要矿物分别是石英

ＳｉＯ２、 方解石 ＣａＣＯ３和白云石 ＣａＭｇ(ＣＯ３) ２ꎬ 而铅锌矿尾

矿主要含石英 ＳｉＯ２、 方解石 ＣａＣＯ３和黄铁矿 ＦｅＳ２等物相ꎮ
在试样中没有检测到含 Ｐｂ、 Ｃｄ 离子的相ꎬ 这可能是因为

其相对含量较低(质量分数<５％)且以非晶态形式存在ꎮ
由表 １ 可知ꎬ 按传统三角图直线相交点法计算ꎬ 被污

染土壤中砂粒、 粘粒、 粉粒 ３ 个粒级矿物的质量分数分别

为 ６２􀆰 ３８％、 １６􀆰 ８７％和 ２０􀆰 ７５％ꎬ 水溶液的 ｐＨ 值为 ６􀆰 ３７ꎬ
有机质含量为 １􀆰 ５４％ꎬ Ｐｂ 和 Ｃｄ 的平均含量分别为１６０􀆰 ５７
和 ８５􀆰 ６２ ｍｇ / ｋｇꎮ 铅锌矿尾矿中砂粒、 粘粒、 粉粒 ３ 个粒

级矿物的质量分数分别为 ５７􀆰 ３９％、 １４􀆰 ３７％、２８􀆰 ２４％ꎬ 水

溶液的 ｐＨ 值为 ６􀆰 ７１ꎬ 有机质含量为 ３􀆰 ８４％ꎬ Ｐｂ 和 Ｃｄ 的

平均含量分别为 １０５􀆰 ６ 和 ６３􀆰 ４４ ｍｇ / ｋｇꎮ

图 １　 被污染土壤(ａ)和铅锌矿尾矿(ｂ)的 ＸＲＤ 谱

Ｆｉｇ􀆰 １　 ＸＲＤ ｐａｔｔｅｒｎｓ ｏｆ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ (ａ) ａｎｄ ｌｅａｄ ｚｉｎｃ ｍｉｎｅ ｔａｉｌｉｎｇｓ (ｂ)

表 １　 被污染土壤及铅锌矿尾矿的矿物组成及 Ｐｂ 和 Ｃｄ 含量

Ｔａｂｌｅ １　 Ｍｉｎｅｒａｌ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ａｎｄ ＰｂꎬＣｄ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｌｅａｄ ｚｉｎｃ ｍｉｎｅ ｔａｉｌｉｎｇｓ

ｐＨ ＯＭ Ｓｉｌｔ Ｃｌａｙ Ｓａｎｄ Ｔｏｔａｌ Ｐｂ Ｔｏｔａｌ Ｃｄ

(ｗｔ％) (ｗｔ％) (ｗｔ％) (ｗｔ％) (ｍｇ / ｋｇ) (ｍｇ / ｋｇ)

Ｓｏｉｌｓ ６.３７ １.５４ ２０.７５ １６.８７ ６２.３８ １６０.５７ ８５.６２

Ｔａｉｌｉｎｇｓ ６.７１ ３.８４ １４.３７ ２８.２４ ５７.３９ １０５.６ ６３.４４

3􀆰 2　 CaO/P2O5比例对 Pb2+或 Cd2+固化率的影响

当 ｐＨ 为 ３ 时ꎬ 不同 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５配比的 ＣＰＧ 玻璃对 Ｐｂ

和 Ｃｄ 离子固化率的影响如图 ２ 所示ꎮ 由图 ２ 可知ꎬ 在

ｐＨ 值为 ３ 时ꎬ 用 ＣＰＧ 处理被污染土壤与铅锌矿尾矿ꎬ
对 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子都有一定固化作用ꎮ 其中ꎬ ＣＰＧ２ 固化

Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子的效果最好(固化率在 ５０％以上)ꎬ 其次是

ＣＰＧ１(固化率约 ５０％)ꎬ ＣＰＧ３、 ＣＰＧ４ 对 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子的

固化率相对较低(约 ３５％~４５％)ꎮ
ＣＰＧ１、 ＣＰＧ２、 ＣＰＧ３、 ＣＰＧ４ 玻璃中 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５摩尔比

分别为 ３ ∶ ７、 ４ ∶ ６、 ５ ∶ ５、 ６ ∶ ４ꎬ ４ 种玻璃含Ｐ２Ｏ５的质量

百分数依序分别为 ８７􀆰 ８％、 ８２􀆰 ２％、 ７５􀆰 ５％、６７􀆰 ３％ꎮ ４ 种

玻璃结构中的非桥氧数 ｘ /桥氧数 ｙ 依序分别为 １􀆰 ４３ / ２􀆰 ５７、

１􀆰 ６７ / ２􀆰 ３３、 ２􀆰 ００ / ２􀆰 ００、 ３􀆰 ５０ / １􀆰 ５０ꎮ 显然ꎬ ＣＰＧ 玻璃对

Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子的固化依赖于 Ｐ￣Ｏ￣Ｐｂ 或 Ｐ￣Ｏ￣Ｃｄ 键的形成ꎬ
对 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子的固化率则依赖于玻璃结构中[ＰＯ４]四面

体的含量、 [ＰＯ４]四面体的聚合程度及[ＰＯ４]四面体中活

性氧离子的含量ꎮ [ＰＯ４]四面体的聚合程度越高ꎬ 单个

[ＰＯ４]四面体中的活性氧越少ꎮ 例如ꎬ １ 个孤立的[ＰＯ４]
四面体有 ３ 个活性氧可与 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子键合ꎻ 由 ２ 个

[ＰＯ４]四面体聚合而成的双[ＰＯ４] 四面体聚合结构中ꎬ 能

与 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子键合的活性氧是 ４ 个ꎬ 即聚合体中单个

[ＰＯ４]四面体仅有 ２ 个活性氧ꎮ 玻璃结构中[ＰＯ４]四面体

及[ＰＯ４]四面体中活性氧离子越多ꎬ 则能结合的 Ｐｂ 和 Ｃｄ
离子越多ꎬ 固化率也就越高ꎮ

５６４
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图 ２　 ｐＨ 值为 ３ 时不同 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５比 ＣＰＧ 玻璃对被污染土壤(ａ)和铅锌矿尾矿(ｂ)中 Ｐｂ / Ｃｄ 离子的固化率

Ｆｉｇ􀆰 ２　 Ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｔｈｅ ＣＰＧ ｇｌａｓｓｅｓ ｗｉｔｈ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５ ｒａｔｉｏ ｏｎ ｔｈｅ ｉｍｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ Ｐｂ ａｎｄ Ｃｄ ｉｏｎｓ ｉｎ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ (ａ)

ａｎｄ ｌｅａｄ ｚｉｎｃ ｍｉｎｅ ｔａｉｌｉｎｇｓ (ｂ)

　 　 磷酸钙玻璃是一种水溶性材料ꎮ 玻璃遇水溶解后ꎬ
溶液中存在 Ｃａ２＋、 孤立[ＰＯ４]四面体、 有限聚合[ＰＯ４]四
面体(几个[ＰＯ４]四面体聚合在一起)、 ＨＯ－ 等离子ꎮ 从

组成配比可知ꎬ ＣＰＧ２、 ＣＰＧ３、 ＣＰＧ４ 中 Ｐ２Ｏ５含量逐步减

少ꎬ 意味着引入的[ＰＯ４ ]四面体数量也依序逐步减少ꎮ
尽管 ４ 种玻璃结构中单个[ＰＯ４]四面体中的非桥氧数 ｘ
(活性氧离子 Ｏ２－)依序逐步增加ꎬ 但由于总[ＰＯ４]四面体

数量小ꎬ 因而总的效果是能与 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子结合的 Ｐ￣Ｏ－

依序减少ꎮ 因此ꎬ 随着 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５摩尔比的增加ꎬ Ｐ２Ｏ５含

量减少ꎬ 对 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子的固化率呈现逐步降低趋势ꎮ
ＣＰＧ２、 ＣＰＧ３、 ＣＰＧ４ 玻璃中ꎬ 随着 ＣａＯ / Ｐ２ Ｏ５ 摩尔比的

增加ꎬ Ｃａ２＋浓度(或含量)也逐步增加ꎮ 这些 Ｃａ２＋ 因静电

作用而围绕在[ＰＯ４]四面体周围ꎮ 一方面ꎬ Ｐｂ２＋、 Ｃｄ２＋要

与 Ｐ￣Ｏ－成键ꎬ 需克服因较多 Ｃａ２＋ 存在而产生的空间障

碍ꎻ 另一方面ꎬ 较多 Ｃａ２＋ 围绕在[ＰＯ４]四面体周围必然

对 Ｐｂ２＋、 Ｃｄ２＋与 Ｐ￣Ｏ－的成键产生竞争ꎮ 因此ꎬ 随着 ＣａＯ /
Ｐ２Ｏ５摩尔比的增加ꎬ 玻璃对 Ｐｂ２＋、 Ｃｄ２＋的固化作用减弱ꎬ
呈现固化率逐步降低的趋势ꎮ

与 ＣＰＧ２ 玻璃相比ꎬ ＣＰＧ１ 玻璃中 ＣａＯ / Ｐ２ Ｏ５ 摩尔比

更低ꎬ Ｐ２Ｏ５含量更高ꎮ 可是ꎬ ＣＰＧ１ 玻璃对 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离

子的固化率却低于 ＣＰＧ２ 玻璃ꎮ 可能的原因是ꎬ 由于

ＣＰＧ１ 玻璃中的桥氧数 ｙ 高于 ＣＰＧ２ 玻璃ꎬ 玻璃网络结构

比 ＣＰＧ２ 玻璃更完整ꎮ 玻璃遇水溶解后ꎬ 溶液中存在相

对较多的有限聚合[ＰＯ４]四面体ꎬ Ｐ￣Ｏ￣Ｐ 键相对较多ꎬ 而

带活性氧的 Ｐ￣Ｏ－键相对较少ꎬ 因而对 Ｐｂ２＋、 Ｃｄ２＋的固化

作用也相对较弱ꎮ
3􀆰 3　 pH 值对 Pb2+或 Cd2+离子固化率的影响

图 ３ 为不同 ｐＨ 值条件下用 ＣＰＧ２ 玻璃处理被污染土

壤和铅锌矿尾矿后的 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子固化率ꎮ 如图 ３ａ 所

示ꎬ 当用 ＣＰＧ２ 玻璃处理被污染土壤(试样 ＳＣＰＧ２)和铅

锌矿尾矿(试样 ＴＣＰＧ２)时ꎬ 随 ｐＨ 值的增加ꎬ Ｐｂ 离子的

固化率呈现先增加后降低趋势ꎮ 当 ｐＨ 值从 ２ 增加到 ４

时ꎬ Ｐｂ 离子的固化率随 ｐＨ 值的增加而增加ꎮ 当 ｐＨ 值为

４ 时ꎬ 两试样中的 Ｐｂ 离子固化率达最大值ꎬ 分别为

７０􀆰 １２％(试样 ＳＣＰＧ２)和 ６９􀆰 ０５％(试样 ＴＣＰＧ２)ꎮ 此后ꎬ
随 ｐＨ 值的增加ꎬ 两试样中的 Ｐｂ 离子固化率逐步降

低ꎮ 当 ｐＨ 为 ６ 时ꎬ Ｐｂ 离子固化率<１０％ꎬ这一数值明

显低于 ｐＨ 为 ２ 时的 Ｐｂ 离子固化率(约 ４５％)ꎮ 由于

ＣＰＧ 玻璃中磷酸根的溶出对固化试样中的 Ｐｂ 离子起

主要作用ꎬ 而玻璃在不同 ｐＨ 值下的溶解度是不同的ꎮ
一般而言ꎬ ＣＰＧ 玻璃在酸性较强的条件下更容易水解

和释放出更多自由移动的磷酸根离子ꎮ 因此ꎬ ｐＨ 为 ２
时的 Ｐｂ 离子固化率明显高于 ｐＨ 为 ６ 时的 Ｐｂ 离子固化率ꎮ

Ｐｂ 离 子 的 固 化 机 制 是 形 成 类 似 于 磷 氯 铅 矿

(ｐｙｒｏｍｏｒｐｈｉｔｅ) 的 沉 淀 物[１９ꎬ ２０] ꎬ 其 化 学 式 通 式 为

Ｐｂ５(ＰＯ４) ３Ｘ(Ｘ＝ＯＨ－、 Ｃｌ－或 Ｆ－)ꎮ 尽 管 在 酸 性 条 件 下

ＣＰＧ 玻璃更易于溶解ꎬ 但在低 ｐＨ 值的酸性条件下ꎬ 并

不容易形成Ｐｂ５(ＰＯ４) ３ＯＨ沉淀物ꎬ 其形成主要发生在 ｐＨ
值 为 ４ 左 右 的 溶 液 中ꎮ 因 此ꎬ 在 ｐＨ 低 于 ４ 时ꎬ
Ｐｂ５(ＰＯ４) ３ＯＨ沉淀物随 ｐＨ 的增加而增加ꎮ 当 ｐＨ 增加到

４ 时ꎬ ＣＰＧ 玻璃的溶解速率以及 Ｐｂ５(ＰＯ４) ３ＯＨ 的沉淀速

率都相对较快ꎬ ＣＰＧ 对 Ｐｂ 离子的固化效果最好ꎮ 而当

ｐＨ 值较高时ꎬ ＣＰＧ 玻璃的溶解度相对较低ꎬ 溶出的磷酸

根离子有限ꎬ 对 Ｐｂ 离子的固化作用减弱ꎮ 因此ꎬ 当 ｐＨ
值从 ４ 增加到 ６ 时ꎬ Ｐｂ 离子固化率随 ｐＨ 值增加而逐步

降低ꎮ 此外ꎬ 被污染土壤和铅锌矿尾矿中都含有一定量

粘土和有机物类吸附性较强的物质ꎮ 作者认为ꎬ 这些物质

对 Ｐｂ 离子会产生吸附作用ꎬ 导致参与 Ｐｂ５(ＰＯ４) ３ＯＨ 沉淀

物生成的 Ｐｂ 离子减少ꎮ 由于铅锌矿尾矿的粘土和有机物

含量比被污染土壤更高ꎬ 当用 ＣＰＧ 玻璃固化 Ｐｂ 离子时ꎬ
铅锌矿尾矿试样中 Ｐｂ 离子的固化率稍低于被污染土壤试

样中 Ｐｂ 离子的固化率ꎮ
图 ３ｂ 给出了不同 ｐＨ 值条件下用 ＣＰＧ２ 玻璃处理被

污染土壤和铅锌矿尾矿后的 Ｃｄ 离子固化率ꎮ 对比图 ３ａ
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可以看出ꎬ ｐＨ 值对被污染土壤和铅锌矿尾矿中 Ｃｄ 离子

固化率的影响与图 ３ａ 所示的规律相类似ꎬ Ｃｄ 离子固化

率也是随 ｐＨ 值增加呈现出先增加后降低趋势ꎮ 当ｐＨ＝
５ 时ꎬ 两试样中的 Ｃｄ 离子固化率达最大值ꎬ 分别为

５８􀆰 ２２％(试样 ＳＣＰＧ２)和 ５２􀆰 ７４％(试样 ＴＣＰＧ２)ꎮ 两试

样中的 Ｃｄ 离子最大固化率明显低于 Ｐｂ 离子的最大固化

率ꎮ 在较低 ｐＨ 值条件下ꎬ 与 ＣＰＧ２ 玻璃固化 Ｐｂ 离子相

比ꎬ 用 ＣＰＧ２ 玻璃固化 Ｃｄ 离子的固化率略低ꎻ 而当

ｐＨ>５时ꎬ Ｃｄ 离子的固化率明显高于 Ｐｂ 离子的固化率ꎮ
产生这种现象的主要原因是磷酸盐的溶解沉淀是固化

Ｐｂ 离子的主要机制ꎬ 而表面络合和吸附是稳定 Ｃｄ 离子

的主要机制[９ꎬ ２１ꎬ ２２] ꎮ 在较低 ｐＨ 值条件下ꎬ Ｃｄ 离子易于

从污 染 土 壤 和 铅 锌 矿 尾 矿 中 释 放ꎬ 但 难 以 形 成

Ｃｄ５Ｈ２(ＰＯ４) ４类难溶化合物ꎬ 而 Ｐｂ 离子容易形成磷酸

盐沉淀物[２３ꎬ ２４] ꎮ 在较高 ｐＨ 值(ｐＨ>５)条件下ꎬ ＣＰＧ 玻

璃有相对较低的溶解度ꎬ 磷酸盐沉淀物的生成量也就较

少ꎮ 而表面络合和吸附作用受 ｐＨ 的影响较小ꎬ 因而表

现出较强的 Ｃｄ 离子固化效果ꎮ 需要说明的是ꎬ 有关络

合和吸附作用对重金属离子固化效果的影响ꎬ 还有待进

一步深入的研究ꎮ

图 ３　 不同 ｐＨ 值条件下用 ＣＰＧ２ 玻璃处理被污染土壤和铅锌矿尾矿后的离子固化率: (ａ) Ｐｂ 离子固化率ꎬ (ｂ) Ｃｄ 离子固化率

Ｆｉｇ􀆰 ３　 Ｉｍｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅ ａｆｔｅｒ ｕｓｉｎｇ ＣＰＧ２ ｇｌａｓｓ ｔｏ ｔｒｅａｔ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｌｅａｄ ｚｉｎｃ ｍｉｎｅ ｔａｉｌｉｎｇｓ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐＨ ｖａｌｕｅ: (ａ) ｉｍ￣

ｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ Ｐｂ ｉｏｎｓꎬ (ｂ) ｉｍｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ Ｃｄ ｉｏｎｓ

4　 结　 论

(１)被污染土壤和铅锌矿尾矿经四种不同 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５

成分配比的 ＣＰＧ 处理后ꎬ 其可溶性 Ｐｂ 和 Ｃｄ 离子浓度显

著减少ꎬ ＣＰＧ 对 Ｐｂ 离子的固化效果比对 Ｃｄ 离子的固化

效果好ꎮ
(２)在 ｐＨ 值恒定的情况下ꎬ 当 ＣａＯ / Ｐ２Ｏ５摩尔比为

４ ∶ ６时ꎬ ＣＰＧ 对被污染土壤和铅锌矿尾矿中的 Ｐｂ 和 Ｃｄ
离子固化率最高ꎮ

(３)用 ＣＰＧ 溶液固化被污染土壤和铅锌矿尾矿中 Ｐｂ
离子的最佳 ｐＨ 值为 ４ꎬ 其最大固化率分别为 ７０􀆰 １２％和

６９􀆰 ０５％ꎻ 用 ＣＰＧ 溶液固化被污染土壤和铅锌矿尾矿中

Ｃｄ 离子的最佳 ｐＨ 值为 ５ꎬ 其最大固化率分别为 ５８􀆰 ２２％
和 ５２􀆰 ７４％ꎮ

(４)用磷酸盐玻璃固化土壤及水质中的重金属离子ꎬ
是一条值得深入开发研究的新技术途径ꎮ
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