
第  57 卷  第  5 期
 2026 年  9 月

Vol. 57 No. 5
Sep.  2026

太 原 理 工 大 学 学 报

JOURNAL OF TAIYUAN UNIVERSITY OF TECHNOLOGY

基于响应面法的铅砷污染土固化剂优化设计
及机理研究
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摘 要：【【目的】】由于铅（Pb）和砷（As）的物理化学性质不同，且三价砷具有很强的流动性，有

毒阳离子铅［Pb（Ⅱ）］和阴离子砷［As（III）/As（V）］污染土壤的耦合修复过程一直是一项技术

挑战。【【方法】】本文采用响应曲面法中  Box-Behnken 设计试验，探究了以不同钢渣、改性电解锰

渣和赤泥比例合成的固化剂（ERS）并结合芬顿试剂用于固化/稳定化铅砷复合污染土壤的效

果。【【结果】】结果显示，通过响应面法建立的模型能够精确预测因素与固化性能之间的关系。当

芬顿试剂含量为 1.92%、ERS（锰渣与钢渣质量比 0.544、赤泥含量 28.755%）为 15% 时，其固

化/稳定化污染土壤的强度值达到 1.05 MPa。此外，以 ERS-芬顿为基础固化/稳定化土壤的铅

和砷浸出浓度仅为 0.10 和 0.33 mg·L-1。芬顿试剂可协助 ERS 固化剂将污染土壤中的大部分

As（III）氧化为 As（V），并促进钙矾石的生成。络合沉淀、化学氧化和物理包裹是控制 ERS 固

化剂和芬顿试剂对土壤中铅和砷固化/稳定化机制。【【结论】】为重金属污染场地修复提供一种新

的研究思路和技术路径，同时研究成果可为危险固废资源化利用提供科学依据和理论支持。
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Abstract： 【【Purposes】】 Because of the different physicochemical properties of lead (Pb) and arse⁃
nic (As) and the intense mobility of trivalent arsenic, coupled remediation processes of contaminated 
soils with toxic cations [Pb( Ⅱ)] and anions [As(III)/As(V)] have always been a technical challenge. 
【【Methods】】In this paper, the Box-Behnken design test in response surface methodology was used to 
explore the effect of curing agent (ERS) synthesized by different steel slag, modified electrolytic man⁃
ganese slag, and red mud ratios combined with Fenton reagent on solidification/stabilization of lead-
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arsenic co-contaminated soil. 【【Results】】  The results show that the model developed by response sur⁃
face methodology can accurately predict the relationship between factors and curing performance. The 
strength value of stabilized/solidified contaminated soil reaches 1.05 MPa when the content of the Fen⁃
ton reagent is 1.92% and ERS (manganese slag to steel slag mass ratio of 0.544 and red mud content 
of 28.755%) is 15%. In addition, the Pb and As leaching concentrations from the ERS-Fenton-based 
stabilized/solidified soil are only 0.10 and 0.33 mg·L-1, respectively. Adding the Fenton reagent can 
assist the ERS curing agent to oxidize most of the As(III) in the contaminated soil to As(V) and pro⁃
mote ettringite production. Complexation-precipitation, chemical oxidation, and physical encapsula⁃
tion are the main solidification/stabilization mechanisms controlling the effects of the ERS curing agent 
and Fenton reagent on Pb and As in the soil. 【【Conclusions】】This paper provides a new research idea 
and technical path for the remediation of heavy metal contaminated sites, and the research results can 
provide a scientific basis and theoretical support for the resource utilization of hazardous solid waste.

Keywords：lead-arsenic contaminated soil； solidification/stabilization； Fenton reagent； response 
surface method； synergistic mechanism

铅（Pb）主要以 Pb（Ⅱ）阳离子的形式存在，通过

有色金属冶炼、制造、使用铅制品的工矿企业和采

矿等工业活动进入土壤［1］。砷（As）主要以 As（III）
和 As（V）的形式存在，通过施用农药、燃烧化石燃

料和采矿等方式进入土壤［2］。进入土壤的重金属易

累积、难降解，造成的污染几乎不可逆转，经食物链

进入人体后严重危害人体健康［3］。研究显示，工业

污染场地当中由单一污染物致污的情况较为少见，

多种重金属同时赋存于场地土壤的情况最为显著。

其中，Pb 和 As 均为土壤中较为典型的无机污染物，

二 者 多 同 时 以 高 浓 度 形 式 赋 存 于 工 业 污 染 场

地［3， 4］。由于阳离子和阴离子的物理化学特性不

同，污染土壤中有毒阳离子铅［Pb（Ⅱ）］和阴离子砷

［As（III）/As（V）］的耦合有效修复研究一直是一项

技术挑战［5］。固化/稳定化技术（S/S）是土壤修复

实际应用中最常见的修复方法［6］。其中水泥基固化

剂是 S/S 技术最常见的固化剂［7， 8］。然而，水泥在生

产时会产生大量的 CO2和污染物，大量的使用水泥

对环境有巨大的危害［9］。最近，对 As 污染土的治理

常采用氧化锰、含铁材料等。然而，由于 As（III）的
高毒性和高移动性，As（III）很难被铁氧化物/氢氧

化物吸附［10］。

芬顿试剂是指由过氧化氢和亚铁离子组成的

具有强氧化性的试剂［11］。研究表明，芬顿试剂结合

三氯化铁和水泥对重度砷污染土壤中砷的固定率

高达 99. 5%~99. 8%［12］。但水泥和氯化铁的大量

使用，会显著增加使用成本和碳排放。同时，土壤

中氯化铁（水解呈酸性）的大量存在还会导致土壤

酸化，从而增加铅淋滤的风险。

电解锰残渣（EMR）、赤泥（RM）和钢渣（SS）均
是工业产生中的工业废渣［13， 14］。SS 和 RM 具有金

属氧化物含量高，碱性强，对重金属具有良好的吸

附性能等特性。因此，它们常被用于污水、污染土

处理等领域［15， 16］。因为 RM 具有较强的碱性，因此

RM具有作为碱性激发剂激发 SS的水化活性的潜力。

此外，EMR、RM、SS在 CaO-SiO2-Al2O3-SO3矿物体

系中具有一定的互补性。然而，三种固废的最优配比

及合适的芬顿试剂掺量尚不清楚；另一方面，目前还

缺乏基于 EMR、RM 和 SS 的 S/S 技术结合化学氧化

技术同时稳定土壤中 Pb 和 As的机制研究。

综上所述，本研究的目的是评价 EMR-RM-SS
（ERS 三元固化剂）协同芬顿试剂固化/稳定化铅砷

污染土壤的效果，通过响应面法优化固化剂配比和

芬顿试剂掺量，并借助 XPS、FTIR 和 XRD 测试手

段探讨 ERS 协同芬顿试剂对铅、砷污染土的固化/
稳定化机制。

1 材料与方法

1. 1 材料

为保证试验的可重复性，本研究采用人工制备

污染土壤的方法。在中国山西省太原市某建筑工

地（北纬 112°37′N；东经 37°52′E）采集未污染土壤。

EMR 由湖南弘善锰业提供，RM 由山西大同某铝厂

提供，SS 粉料从固废回收工厂购买。表 1 列出了通

过 X 射线荧光光谱全量分析（XRF）测得土壤、SS、

EMR 和 RM 的主要化学成分。土体基本物理化学

性质见表 2。其中液塑限值测试采用 ASTM D4318
标准进行；土体的 pH 值参考 ASTM D4972 方法；比
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重的测试具体方法为（GB/T50123）中规定的比重

瓶法；通过参照我国《公路土工试验规程》（JTG 
E40）中的击实试验测定土的最大干密度和最优含

水 率 ；根 据 我 国《土 的 工 程 分 类 标 准》（GB/T 
50145），判定该土为含砂低液限黏土（CL）。为避免

引入重金属离子后 SO4
2-、Cl-与固化剂发生反应影

响试验结果［15］，因此选择从化学药品公司购买易溶

于水和酸的 Pb（NO3）2（>99%）和 NaAsO2（>98%）

作为污染源。芬顿试剂是 H2O2 和 FeSO4·7H2O（>
99%）按 Fe2+和 H2O2摩尔比 1∶10 配制而成。  

1. 2　试验材料预处理

由于 EMR 含有大量 Mn2+和 NH4
+-N 等有害物

质，直接将其用于污染土处理具有较大的环境风

险。因此，EMR 在作为固化剂使用前，对其进行化

学改性处理是必要的。首先，将 EMR 放入烘箱烘

干，然后使用破碎机破碎。然后将 EMR 和氧化钙按

7∶3 的比例拌和，以固液比 1∶3（g/mL）的比例与去

离子水混合，充分搅拌后，静置 1 d 以达到充分反

应；然后，将混合物过滤烘干，使用破碎机破碎；最

后，将粉状 EMR 放入马弗炉内以 800 ℃煅烧 2 h，得
到 M-EMR。土体在风干、破碎后过 2 mm 筛，其特

征粒径 d10、d30和 d60分别为 6. 26、19. 16 和 33. 51 μm。

RM 在烘干研磨后过 0. 1 mm 筛后备用。SS 在烘箱

中烘干后备用。SS，RM 和 M-EMR 的粒径分布图

见图 1。芬顿试剂在使用前需要用稀硫酸酸化至

pH 值为 4，以获得更好的氧化性能［12］。

1. 3　试验参数设计

试验参数设计利用 Design Expert 13 软件中基

于 Box-Behnken 原理的响应面方程。考虑到高掺

量的芬顿试剂（酸性试剂）会影响碱性固废基固化

剂的水化效果，高掺量的锰渣或赤泥会使固化剂体

系中的活性 SiO2/CaO 含量过少，不利于水化产物

的生成，因此，3 个自变量分别被制定为 A（芬顿试

剂含量为 0~4%）、B（改性锰渣与钢渣质量比为

0. 20~1. 00）、C（赤泥含量（w）为 10%~30%）。以

固化土无侧限抗压强度（UCS）、重金属 Pb 和 As 浸
出浓度作为应变量（表 3）。每组固化土样进行 3 次

实验，取 3 次实验的平均值作为强度和毒性浸出浓

度的结果。

1. 4　试验方法

参考《中国建设用地土壤污染风险管控标准》

（GB36600—2018）和 高 浓 度 铅 砷 污 染 场 地 典 型

值［5，17］，污染土中铅含量和砷质量分数分别为管制值

的 4 倍和 15 倍。即人工拌和铅质量分数为 10 000 
mg/kg（1. 00%Pb）和 砷 质 量 分 数 为 2 100 mg/kg
（0. 21%As）的铅砷复合重度污染土。ERS 固化剂

的设计掺量为 15%，养护龄期为 28 d。本研究中的

芬顿剂量、重金属含量和固化剂剂量是指芬顿试

剂、重金属和固化剂质量与干土质量的比值。固

化/稳定化土样制备流程如下：首先，将设计浓度的

Pb（NO3）2和 NaAsO2溶液依次加入洁净土体并搅拌

均匀 ，使土壤的重金属含量和含水率分别达到

1. 00%Pb、0. 21%As 和 20%。参考前人的方法［18］，

将污染土壤密封后放入阴凉处钝化 10 d 以模拟实

际污染土壤的条件。钝化后，污染土的 pH、Pb 浸出

浓度和 As浸出体积浓度分别为 6. 39、65. 67 mg·L-1

图 1　试验材料的粒度分布结果

Fig. 1　Pparticle size distributions of raw materials
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颗粒直径/μm表 1　土壤、RM、SS 和  EMR 的主要化学成分(质量分数)
Table 1　Main chemical compositions of soil, RM, SS, 

and EMR % 

原材料

土

赤泥

钢渣

锰渣

SiO2

49.07
20.78
14.72

7.1

CaO
10.75
6.26

37.39
18.65

Al2O3

6.11
22.36
6.75

12.41

Fe2O3

3.70
22.56
22.49
16.25

MgO
1.99
0.57
9.57
0.24

Na2O
1.97
5.78
0.34
0.19

SO3

0.17
0.38
0.99

34.66

MnO
0.11
0.32
1.26
7.50

表 2　土壤基本物理化学性质指标

Table 2　Basic physical and chemical properties of soil indices

土粒比重
Gs

2.70

液限
wL/%
29.60

塑限
wP/%
19.40

最大干密度
ρd/（g/cm3）

1.74

最优含水率
wopt/%
16.05

pH

7.81

分类

CL
表 3　试验因素与水平

Table 3　Factors and levels of simulation test

因素

芬顿试剂含量（A）

m（M-EMR）/m（SS） （B）
m（RM）/m（ERS） （C）

水平

1
0

0.2
10

2
2

0.6
20

3
4
1

30

单位

%
-a

%
      a无量纲
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和 49. 33 mg·L-1，远超国家危废鉴别标准限值（GB 
5085. 3—2007），具有极大的环境风险。随后，按掺

量向污染土中加入芬顿试剂，搅拌均匀，等待 3 d 至

完全反应。再将 RM、SS、M-EMR 和适量水与土壤

按设计比例均匀混合，使固化土总体含水率达到

18. 05%。考虑到固化剂水化会消耗部分水，本研

究固化土的最优含水率取 18. 05%（wopt+2%）［19］。

最后，称取一定质量的固化土放入 Φ50 mm×H100 
mm 的不锈钢模具中，使用液压千斤顶以 20 kN 的

力压至土样高度为 50 mm，进而得到具有最大干密

度的土样。脱模后，将土样装入聚乙烯袋密封，在标

准条件下进行养护（温度 20±2 ℃、相对湿度 95%）。

同时以响应面分析得到的最佳试验参数制作

净浆试样。首先，将 ERS 固化剂与设计浓度 Pb
（NO3）2 和 NaAsO2 混合溶液以液固比 0. 6：1（ml/g）
混合均匀，使净浆的重金属含量达到 1. 00%Pb 和

0. 21%As。然后，添加设计掺量的芬顿试剂后，将混

合均匀的净浆放入 20×20×20 mm3 的模具中。最

后，将试块在室温静置 7 d 后脱模，在标准条件下养

护 21 d后进行微观测试。作为对照，同样的方法制作

和养护无污染和的不含芬顿的净浆试样作为对比。

1. 5　测试方法

无侧限抗压强度（UCS）测试使用伺服液压万

能试验机（SHT 4605）进行无侧限抗压强度测试，试

验时仪器轴向加载速率恒定为 1%/min。测试结

束，将破碎的试样收集用于后续的测试。毒性浸出

试验所按照中国《固体废物浸出毒性浸出方法-硫

酸硝酸法》标准进行测试，使用硫酸/硝酸溶液（质

量比 2︰1；pH=3. 20±0. 05）作为浸提液以达到模拟

酸雨侵蚀的场景。进行 XRD，XPS，FTIR 测试的样

品需要经过冷冻干燥机冷冻干燥 12 h 后，研磨后过

0. 075 mm 筛，即可得到用于测试的样品。使用 X 射

线衍射仪（EMPYREAN）分析样品中的物相，测量

角度为 8°~80°，试验时仪器的扫描速度为 5（°）/min。
使用 X 射线光电子能谱仪（Thermo Kalpha）记录样

品的 XPS 测量值，使用 284. 8 eV 的碳的 C1s 峰校准

结合能。使用傅里叶红外光谱仪（Nicolet iS 10）分
析样品的官能团变化，试验中 FTIR 光谱的采集范

围为 4 000~400 cm-1。

2 结果和讨论

2. 1　电解锰渣的改性

图 2 显示了电解锰渣在改性前后的 X 射线衍射

图和傅里叶变换红外光谱。由图 2 （a）可知，电解锰

渣中的主要物质和矿物相是烧石膏和石英。经过

化学改性后，电解锰渣中主要存在的物质形态和矿

物相有氢氧钙石、硬石膏和硅酸钙。此外，M-EMR
中还检测出少量的 MnO2，针铁矿（FeOOH）和磁铁

矿（Fe3O4）。由图 2（b）可知，经过改性后，EMR中一些

游离水和结合水键（1 619. 70 cm-1和 3 395. 61 cm−1）

的强度和位置发生了移动。结合 XRD 分析，这种变

化是由于水化反应致使新的水化产物（水合硅酸

钙）产生。此外，我们还发现 S—O、Si—O、Fe—O
和 Mn—O 键的吸收波长也发生了变化。EMR 中含

有大量的 NH3-N，可以在 EMR 的 FT-IR 中检测到

—NH（3 555. 6 cm−1）的特征振动峰。然而，这些特

征峰在 M-EMR 中没有发现，说明 NH3-N 在改性过

程中几乎消失。因此，EMR 经过改性后，不仅除去

了大量有害物质，还产生了大量硅酸盐和更多的铁

锰氧化物，提高了其吸附重金属的能力。

2. 2　回归模型建立

根据表 4 的数据样本，通过 Design-Expert 软件

得到 ERS 固化土抗压强度与重金属浸出浓度的二

强
度
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图 2　EMR和 M-EMR的 X 射线衍射图和傅里叶变换红外光谱

Fig. 2　XRD patterns and FTIR spectra of EMR and M-EMR
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次多项式回归模型。

Y UCS = 0.796 8 - 0.042 3A + 0.805 0B +
0.011 6C + 0.031 3AB - 0.001 0AC +
0.001 9BC - 0.008 2A2 - 0.876 6B2 -
0.000  2C 2 . （1）

Y Pb = 0.304 6 - 0.301 3A - 1.210B +
0.012 1C + 0.075 0AB - 0.001 4AC -
0.038BC + 0.164 6A² + 1.159B² -
0.000 3C . （2）

Y As = 3.362 - 1.691A - 2.101B - 0.003 4C +
0.034 4AB + 0.001 3AC - 0.003 8BC +
0.273 1A2 + 1.608B2 - 0.000 1C 2  . （3）

式中：YUCS为固化/稳定化土抗压强度；YPb为铅离子

浸出浓度；YAs为砷离子浸出浓度；A 为芬顿试剂含

量；B 为改性锰渣与钢渣质量比；C 为赤泥含量。

根据式（1）—（3）可知，固化土的强度、铅和砷

浸出浓度与芬顿试剂含量、改性锰渣与钢渣质量比

和赤泥含量存在二次方关系。表 5 进一步对上述回

归模型进行了方差分析和可信度分析。变异系数

Cv<10%，表明试验的误差较小。P 值是用于判断

假设检验的参数，P 值越小表明建立的模型越显著。

此外，R2可用来评估实际实验结果与模型预测值之

间的相似程度，R2 越接近 1 代表实验结果与预测值

之间的相似度越高。同时，Radj
2（校正决定系数）和

Rpre
2（预测决定系数）之间的差值小于 0. 2，信噪比大

于 4。这表示拟合而来的模型能较准确地预测试验

结果。由表 5 可知，由软件拟合的固化/稳定化土的

强度、铅和砷浸出浓度的回归模型是可用的，能较

精确地预测试验结果。

2. 3　三因素作用分析

图 3 表示固化土在养护 28 d 后抗压强度和 Pb、
As 浸出的响应曲面图。由图 2 可知，芬顿试剂掺量

和改性锰渣与钢渣质量比对固化土强度和毒性浸

出值的影响显著，而赤泥含量的影响相对较小。图

3（a、d 和 g）为芬顿试剂掺量和改性锰渣与钢渣质量

比对固化土强度和重金属浸出浓度影响的三维响

应曲面图。从图中可以看出，三维响应曲面图均为

曲率较大的二次抛物线，说明在试验范围内存在最

大的固化土强度值和最小重金属浸出浓度值，且不

同芬顿试剂掺量对强度和重金属浸出值的影响尤

为明显，由上述分析和回归方程可知，A 因素对重金

属浸出值和强度的影响程度均大于 B。这是因为高

移动性的 As（III）被芬顿试剂氧化为低移动性的 As
（V），而 As（V）更有可能与 ERS 试剂中的铁/锰氧

化物形成络合物，从而固定土壤中的 As［20］。然而，

随着芬顿试剂含量上升，抗压强度不断下降。芬顿试

剂中含有的 H+会消耗 ERS 水化产生的 Ca（OH）2，

影响具有胶凝特性的水化产物的形成。另外，由图

3（b、e 和 h）可知，在一定范围内，随着赤泥含量的上

升，固化土强度存在上升趋势，但 Pb、As 浸出浓度

几 乎 没 有 变 化 。 高 含 量 的 赤 泥 会 提 供 更 多 的

Al2O3，有利于 C-A-S-H 凝胶的生成。由上述分析

和回归方程可知，A 因素稳定土强度和重金属浸出

值的影响程度均大于 C。从图 3（c、f 和 i）可以看出，

固化土的强度随锰渣和钢渣比的增加先增后减，而

铅和砷浸出浓度反而先减后增。这可能是因为适

量的锰渣含量有利于钙矾石的形成，然而当锰渣过

量时，会体系中活性 SiO2和 Al2O3过少，不利于具有

物理包裹和离子交换性能的水化硅酸钙和钙矾石

生成［21］。结合上节方差分析可知，B 因素固化土强

度和重金属浸出值的影响程度大于 C。同时，从图中

可以看出，图 3（f和 i）的曲率明显小于图 3（d和 g）和图

3（e和 h）。这表明对于重金属浸出浓度来说，改性锰

渣与钢渣质量比之间存在交互作用，而改性锰渣和钢

渣质量比与赤泥含量之间几乎没有交互作用。图 2
（b）的三维响应面扭曲程度同样较低，表明芬顿试

剂掺量和赤泥含量之间没有显著的交互作用。

2. 4　参数优化与验证

本节采用 Design-Expert 软件中 Numencial 功
能，优化模型自变量参数，使选取固化/稳定化铅砷

复合污染土的最优实验参数。对于固化/稳定化土最

表 4　正交试验结果

Table 4　Design and results of orthogonal test

A/%
0
4
0
4
0
4
0
4
2
2
2
2
2
2
2
2
2

B

0.2
0.2
1
1

0.6
0.6
0.6
0.6
0.2
1

0.2
1

0.6
0.6
0.6
0.6
0.6

C/%
20
20
20
20
10
10
30
30
10
10
30
30
20
20
20
20
20

UCS/MPa
1.09
0.75
0.89
0.65
1.08
0.8

1.17
0.81
0.88
0.78
0.92
0.85
1.05
0.98
1.00
1.02
1.04

ρ（Pb）/（mg·L-1）

0.18
1.65
0.27
1.98
0.12
1.58

0.092
1.44
0.25
0.48
0.22
0.39
0.13
0.2

0.16
0.18
0.21

ρ（As）/（mg·L-1）

2.95
0.59
2.75
0.5

2.58
0.41
2.41
0.34
0.7

0.59
0.64
0.47
0.31
0.35
0.38
0.39
0.31
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佳工程参数为芬顿含量 1. 92%、锰渣与钢渣质量比

0. 54∶1、赤泥含量 28. 76%，此时模型预测的固化土

的抗压强度为1. 03 MPa，铅的浸出浓度为0. 09 mg·L-1，

砷的浸出浓度为 0. 35 mg·L-1。在此参数下，开展验

证试验对该工程参数进行验证，试验结果表明固化土

的确定 1. 05 MPa，固化土满足作为工程填料再利用的

条件；铅的浸出浓度为 0. 10 mg·L-1，砷离子的浸出

浓度为 0. 33 mg·L-1，接近Ⅳ类地下水质量标准的安全

限值（ρ（Pb）≤0. 1 mg·L-1， ρ（As）≤0. 05 mg·L-1）。

固化土的抗压强度和铅、砷浸出浓度与预测值之间

的误差均小于 10%。上述分析说明回归模型对试

验参数进行预测和优化的可靠度较高。基于响应

曲面法优化后的模型得出的最优试验参数较为精

确可靠，对于最优芬顿试剂掺量和 RM-EMR-SS 配

合比具有一定的参考价值。

2. 5　S/S机理分析

2. 5. 1　XRD 和 FTIR 分析

ERS 净浆的 XRD 分析结果如图 4（a）所示。清

洁净浆中检测出了大量的水化产物包括钙矾石

（3CaO·Al2O3·3CaSO4·32H2O）、水化硅酸钙［CaO·
SiO2·H2O］和氢氧钙石［Ca（OH）2］。但在添加 Pb

（Ⅱ）和 As（III）后，其含量显着降低，并有硬石膏

（CaSO4）、PbCO3、Pb（OH）2 和 Ca/Fe/Mn-As 沉淀

被检测出。当 ERS 固化剂加入污染土后，M-EMR
和 RM 水化释放了大量 OH-、SO4

2-、Ca2+和 AlO4
5-。

OH-和 SO4
2-激发了 SS 的水化活性，进而释放了大

量 Ca2+、OH-和 SiO4
4-。Ca2+、OH-和 SiO4

4-可以发

生火山灰反应生成水化硅酸钙（C-S-H）。C-S-H
不仅具有较好的胶凝和填充特性，而且对 Pb2+这类

阳离子具有静电吸附，物理封固和离子交换的作

用［22］。Ca2+、OH-和 AlO4
5-可以生成钙矾石（AFt）。

AFt具有较好的力学性能，可以填充孔隙，提高固化

体强度［13］。同时，AFt具有离子交换能力，AFt中的

Ca2+和 SO4
2-分别可被 Pb2+和 AsO4

3-置换，形成 Pb-
AFt 和 As-AFt 沉淀从而固定 Pb 和 As［23］。Pb 和 As
同时分别易与 CO3

2-、OH-和铁、锰氧化物/氢氧化

物络合形成 PbCO3、Pb（OH）2 以及 Fe-As、Mn-As
沉淀［24，25］。与 ERS 浆料相比，添加芬顿试剂的 ERS
浆料中 AFt含量较高，而 Ca（OH）2含量较低。

尽管污染土制备过程中亚砷酸根可能会于土

壤中的铅离子或其他阳离子与生成少量以亚砷酸

铅为主的亚砷酸盐沉淀。由于 ERS 固化土为碱性

图 3　强度和毒性浸出三维响应曲面

Fig. 3　Strength and toxicity leaching three-dimensional response surfaces
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（养护 28 d 后的固化土的 pH 在 10. 5~11. 0 之间），

固化土中碱性的孔隙液会使亚砷酸铅（易溶于酸/
碱性溶液）溶解，使他们重新成为游离的离子，污染

土中重金属。污染净浆的 XRD 测试结果中可以检

测到的 Ca-As、Fe-As和 Mn-As络合物，却几乎检测

不到亚砷酸铅。这一现象进一步说明固化土中的几

乎不存在亚砷酸铅沉淀。亚砷酸铅沉淀可能会一开

始存在于污染土，但固化剂水化提供的碱性的环境会

使其溶解。溶解产生的污染离子被硅酸盐以及 Fe/
Mn氧化物吸附固定。尽管仍可能会有少量的亚砷酸

铅存在，但它会在毒性浸出实验过程中溶解。这种情

况会导致固化土中 Pb 和 As 的稳定率下降。尽管如

此，固化土中砷和铅的毒性浸出值仍满足危险固废安

全处理标准，这充分证明了芬顿试剂协同 ERS 固化

剂修复铅砷污染土壤这一修复策略的有效性。

图 4（b）显示了净浆 FTIR 光谱。在 ERS 净浆

中添加 Pb（Ⅱ）和 As（III）后，3 425. 21 cm-1（H—O
—H 伸缩振动）处的高强度峰有所下降［26］。这一发

现可能是由于 Pb2+与羟基的沉淀反应以及水合产

物中 Pb2+和 Ca2+之间的离子交换所致［27］。此外，

S—O（1 428. 82 cm-1）、Si—O—T（1 113. 99 cm-1）（T=
Al/Si）、Si—O（994. 34 cm-1）和 Al—O（873. 73 cm−1）

的峰和强度发生了变化。这表明水化产物与污染

物离子可能发生络合［28］。与不含芬顿的净浆相比，

位于 612. 25 和 618. 95 cm−1 的 Fe—O 和 Mn—O 峰

的强度降低，这可能是添加芬顿试剂的净浆中 Mn
—O 和 Fe—O 键发生断裂，随后与 As（V）络合，从而

形成 Mn/Fe-As 络合物［14］。—OH（3 424. 45 cm-1）

的拉伸振动表明芬顿试剂可能会对水化产物的形

成存在影响，这与 XRD 中观察到的结果一致。

2. 5. 2　XPS 分析

上述对污染土壤中与芬顿试剂联合 ERS 相关

的 S/S 机制的分析结果仅基于净浆的生成产物。

图 5 为添加芬顿试剂和 ERS 固化剂后的固化土的

表面 Pb 和 As 元素 XPS 分析结果。结果显示，添加

ERS 固化剂和经过芬顿试剂处理的污染土壤中 As
（V）（44. 9 eV）的相对含量达到 88%。As 3d 结合能

的跃迁表明污染土壤中大部分的 As（III）被芬顿试

剂中的·OH、EMR 固化剂中的 Mn（IV）和 Fe（III）氧
化成 As（V）。As（V）的毒性和移动性极低，且更易

与 Fe/Mn 元素配位形成更稳定的化合物［29］。Pb 4f
的 138. 58 eV 和 143. 37 eV 分别对应于 Pb 4f7/2 和

Pb 4f5/2 的峰值，表明在 ERS 氧化/固化土壤中存在

PbSiO3、Pb（OH）2和 PbCO3沉淀［30］。通过对 XPS 结

果分析进一步证实了铅和砷是通过离子交换和络

合沉淀被固定的。

表  5　响应曲面回归模型方差分析
Table 5　Variance analysis of response surface regression model

来源

模型

A
B
C

AB
AC
BC
A²
B²
C²

残差

失拟性

纯差

总离差

Cv/%
R2

Rpre
2

Radj
2

信噪比

df

9
1
1
1
1
1
1
1
1
1
7
3
4

16

UCS
F 值

42.10
222.43
33.01
6.59
2.99
1.91
0.27
5.40

99.02
2.06

1.05

3.12
0.98
0.86
0.96

22.77

P 值 a

< 0.000 1
< 0.000 1

0.000 7
0.037 2
0.127 5
0.209 1
0.620 0
0.053 1

< 0.000 1
0.193 9

0.463 3

显著性

**
**
**
**
*
*
*
*

**
*

*

Pb
F 值

236.92
1 442.09

27.04
3.34
4.63
1.01
0.29

587.44
46.62
0.95

5.71

9.94
0.99
0.96
0.99

43.96

P 值 a

< 0.000 1
< 0.000 1

0.001 3
0.110 5
0.068 4
0.348 6
0.607 2

< 0.000 1
0.000 2
0.361 9

0.062 8

显著性

**
**
**
*
*
*
*

**
**
*

*

As
F 值

512.43
2 946.99

12.22
6.64
0.91
0.75
0.27

1 512.04
83.87
0.03

4.13

5.88
0.99
0.98
0.99

58.84

P 值 a

< 0.000 1
< 0.000 1

0.010 0
0.036 7
0.371 7
0.414 4
0.618 8

< 0.000 1
< 0.000 1

0.857 0

0.102 3

显著性

**
**
**
**
*
*
*

**
**
*

*

       aP＞0.05表示说明因素影响不显著（*），P＜0.05表示说明因素影响显著（**）
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3 结语

本 研 究 采 用 RM、SS 和 化 学 改 性 EMR （M-

EMR）合成了一种新型固化剂（ERS）与芬顿试剂联

合固化/稳定化 As（III）-Pb（II）复合污染土壤。此

外，通过一系列微观测试分析了 ERS 固化剂与芬顿

试剂的 S/S 性能以及相关机理。本研究主要得出

以下结论：

1） 钢渣、锰渣、赤泥三者在 S/S 过程中存在互

补效应，在合适的配比下产生更多胶凝水化产物；

三者均含有较多铁/锰氧化物，有利于重金属离子

的吸附固化；

2） 基于响应面法建立了固化土力学性能和重

金属稳定性能之间的预测回归模型，并通过试验验

证了模型的可靠性。对固化土强度和重金属稳定

能力的影响因素大小依次为芬顿试剂含量、改性锰

渣与钢渣比、赤泥含量。

3） 微观分析结果表明 ERS 固化剂的水化产物

以及其产生的碱性环境有利于 Pb 的稳定。ERS 固

化剂与芬顿试剂复合作用下能将大部分 As（III）转
化为 As（V），从而提升其在 Fe、Mn 氧化物/氢氧化

物上的吸附效率。

参考文献：
［1］ Pu S，Duan W，Zhu Z，et al. Environmental behavior and engineering performance of self-developed silico-aluminophosphate 

geopolymer binder stabilized lead contaminated soil［J］.Journal of Cleaner Production，2022，379：134808.
［2］ Huang T，Song D，Zhou L，et al.Self-alkali-activated self-cementation achievement and mechanism exploration for the synergistic 

treatment of the municipal solid waste incineration fly ashes and the arsenic-contaminated soils［J］.Chemosphere，2023，325： 138397.
［3］ Moon D H，Dermatas D.Arsenic and lead release from fly ash stabilized/solidified soils under modified semi-dynamic leaching 

conditions［J］.Journal of Hazardous materials，2007，141（2）：388-394.

强
度

/(
a.

u.
)

1-石英 10-磁铁矿
2-氢氧钙石 11-二氧化锰
3-赤铁矿 12-氢氧化锰
4-C-S-H 13-Pb(OH)2
5-AFt 14-Fe-As
6-石膏 15-Ca-As
7-方解石 16-硬石膏
8-Mn-As 17-半水石膏
9-针铁矿 18-PbCO3

5

1415
918

2

13
6 14

1

15
8

4
7

17

12
11
8

1011
9133 3 3 10

16

包含芬顿试剂的污染净浆

污染净浆

清洁净浆

10 20 30 40 50 60 70 80

2θ/(°)

(a)X射线衍射图

包含芬顿试剂的污染净浆

透
过
率

/%

-OH -OH

3 642.94

3 624.45

3 642.79

3 625.273 425.21

-OH

1 642.06
1 640.71

1 419.47

1 117.64
1 118.09

1 002.74

679.10
612.44

612.25

873.53
995.58

594.58
463.30

464.97
574.64

873.83
994.34

1 113.99

1 428.82

1 636.81

污染净浆

清洁净浆

4 000    3 500     3 000     2 500     2 000      1 500     1 000      500

波数/(cm-1)

(b)傅立叶红外光谱

S-O

Al-O

Si-O-T

Mn-O

S-O

Fe-O
Si-O

图 4　ERS净浆的 X 射线衍射图和傅立叶变换红外光谱

Fig. 4　XRD patterns and FTIR spectra of ERS paste
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