
摘 要：为评价水泥和生石灰对铬污染土壤的固化效果及固化土在工程中再利用的可行性，采用固化稳定法进行六价铬污染土壤

的修复试验，将重铬酸钾（K2CrO7）人工添加至粉砂土以模拟污染土，通过无侧限抗压强度、浸出毒性、核磁共振孔隙和微观三维形
貌试验，研究水泥和生石灰对铬污染土的固化效果及其微观孔隙特征。结果表明：固化土强度随龄期增加而显著增加，且达到废弃

物的填埋标准，同时随六价铬离子浓度增大强度先增加后稳定或减少；六价铬离子浓度小于 900 mg·kg-1时，生石灰掺量对于固化
土强度存在阈值为 4%，低于 4%时随着生石灰掺量增加强度呈上升趋势，浸出毒性降低且达到浸出标准，同时 0.1~1 滋m孔隙占比
最高，结构致密；高于 4%时随着生石灰掺量增加强度呈下降趋势，浸出毒性波动变化，1~10 滋m的大孔径增多，结构致密性差，平整
度降低。研究表明，掺入合适比例的水泥和生石灰对铬污染土有较好的固化效果，可防控受污染土壤中六价铬浸出和渗透到地下水

带来的环境问题。

关键词：六价铬污染；无侧限抗压强度；核磁共振；超景深；毒性浸出；固化率
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Study on curing effect and micropore characteristics of chromium-polluted soil under the coupling effect of
cement and quicklime
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（Water Conservancy and Civil Engineering College, Inner Mongolia Agricultural University, Hohhot 010018, China）
Abstract：This study evaluated soils contaminated with heavy metals in terms of the solidification effect, prevention of migration of heavy
metal ions, reduction of the significant drop in mechanical properties of the soil structure, and reuse in other projects, potassium dichromate
（K2CrO7）was manually added to silt soil to simulate contaminated soil, based on the method of solidification stability. Unconfined compres原
sive strength testing, leaching testing, nuclear magnetic resonance testing, and three-dimensional microtopography testing of soil samples
were performed to study the curing effect and micropore characteristics of chromium-polluted soil under the coupling effect of cement and
quicklime. The results were as follows：The strength of the soil increased significantly with age and reached the landfill waste standards; at
the same time, the strength increased first and then stabilized or decreased with an increase in hexavalent chromium ion concentration.
When the hexavalent chromium ion concentration was less than 900 mg·kg-1, the amount of quicklime had a threshold value of 4% for the
strength of hardened soil. Below the threshold value, the strength of the hardened soil showed an upward trend with increasing quicklime
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content. The leaching toxicity decreased and satisfied standard requirements, with the pore size distribution concentrated in the range 0.1~1
滋m and the structure compact. Above the threshold value, the strength of the hardened soil showed a downward trend with increasing quick原
lime content; the fluctuation in leaching toxicity increased as the pore size increased; and the proportion of the pore size range 1~10 滋m in原
creased, while the compactness and evenness reduced. This study provides a reference for solving environmental problems caused by leach原
ing of six-valent chromium from contaminated soil and its permeation to groundwater.
Keywords：hexavalent chromium pollution; unconfined compressive strength; NMR; deep depth of field; toxicity leaching; curing rate

随着我国经济的快速发展，人民生活水平大幅提

高，但是环境问题也日趋严峻，其中典型的便是土壤

重金属污染问题。有关调查显示，影响我国环境的重

金属主要有镉、汞、砷、铜、铅、铬、锌、镍[1]，受到重金属
污染的土壤不易被化学或生物降解，对生态环境、食

品安全和人体健康构成严重威胁[2]。内蒙古全境内矿
产资源丰富，煤炭、有色金属和稀土等矿产资源储量

较大，在 21世纪初，矿产资源开发加速，随之而来的
土壤污染问题也不容忽视。2015年环保部门在内蒙
古阿拉善盟吉兰泰镇地下水及土壤中检测出六价铬

离子超标，自然环境下，铬是变价金属，通常以三价和

六价两种形态存在，大量摄入六价铬会带来致癌等风

险，美国疾控中心毒害物质及疾病登记署（ASDTR，
CDC）在 2007—2011年均将六价铬列为前 20位优先
监测的物质之一[3]。因此有效防控六价铬对当地居民
健康造成的威胁，对地区经济、社会和环境健康的可

持续发展具有十分重要的意义。

目前对于重金属污染常用的修复技术主要包括

挖掘、固化/稳定法（Solidification/Stabilization，S/S）、化
学淋洗、物理电动修复、气提、热处理、生物修复等[4]，
其中固化/稳定法使用最为普遍，美国环保署将固化/
稳定化技术称为处理有害有毒废物的最佳技术[5]。该
技术主要是使用胶结材料将污染土硬结团聚，使之淋

滤特性降低，达到环境标准。但其使用也具有一定局

限性，六价铬在特定情况下才能还原为无害的三价

铬，若其价态没有降低，则浸出液仍具有危险性。本文

采用固化/稳定法对还原剂预处理的六价铬污染土进
行修复，使用 FeSO4作为还原剂，生石灰作为稳定剂，
水泥作为固化剂对人工添加六价铬离子的模拟污染

土进行还原-稳定-固化多重复合处理，从而保证其
综合效果，实现污染土的资源再利用，节省环境治理

费用，达到《危险废物鉴别标准 浸出毒性鉴别》（GB
5085.3—2007）的标准。
1 材料和方法

1.1 试验材料
试验用土取自内蒙古呼和浩特市托克托县双河

镇，其主要物理性质如表 1所示，通过光谱半定量法
分析其主要成分，结果见表 2，该土的总铬含量小于
我国《土壤环境质量标准》（GB 15618—1995）的自然
背景值 90 mg·kg-1，因此可以忽略试验中土样本身所
含六价铬对试验的影响，测得土壤样品的有机质含量

为 4.98 g·kg-1，其含量较少，只占干土质量的 0.498%，
故可以忽略其对固化作用的影响。通过对试验土进行

颗粒分析，得到该土的颗粒组成，见图 1。
根据试验用土的颗粒分析结果得出该土属于粉

表 1 试验用土的主要物理参数
Table 1 The main physical parameters of the tested soil

表 2 试验用土主要化学成分质量百分比
Table 2 The main chemical elements of the tested soil

风干含水率/% 液限/% 塑限/% 塑性指数 最优含水率/% 最大干密度/g·cm-3 有机质/g·kg-1 pH值
1.63 24.83 19.54 5.29 18.1 1.75 4.98 9.35

图 1 土粒筛分分布
Figure 1 Soil particle sieves distribution

化学成分 SiO2 CaO MgO Al2O3 Fe2O3 C Cr
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砂质壤土，黏粒（小于 0.002 mm）的占比为 0.72%，粉
粒（0.002~0.075 mm）的占比为 69.89%，砂粒（0.075~2
mm）的占比为 29.27%。
1.2 试验方法
1.2.1 配合比设计

依据土工试验方法标准（GB/T 50123—1999）中
击实试验确定土的最优含水率为 18.1%，最大干密度
为 1.75 g·cm-3。本实验采用重铬酸钾（K2CrO7）外加土
体来模拟六价铬离子污染土，污染土浓度按《土壤环

境质量标准》（GB 15618—1995）中铬污染土壤环境质
量标准值中规定的一级背景值最大值 90 mg·kg-1，分
别扩大 1倍、10倍和 20倍，考虑污染物浓度较不利
情况下的固化效果。其中六价铬污染物在干土中的添

加量分别为 0、90、900、1800 mg·kg-1 4种浓度，其相
应含量为 0、0.009%、0.09%、0.18%，用 A、B、C、D来表
示 4个浓度，本试验还原剂按方程式（1）与六价铬离
子的摩尔质量一一对应进行投加。

Cr2O2-7 +6Fe2+ +14H+寅6Fe3+ + 2Cr3++7H2O （1）
根据前人经验，综合比较多种还原剂的成本及还

原效果，可以得出 FeSO4的还原效果最好[6]。污染土
中，水泥掺量为 0、8%，生石灰掺量分别为 0、2%、4%、
6%。配合比用浓度加两种外掺剂掺量的百分数来表
示，例：A84表示六价铬离子浓度为 0 mg·kg-1，水泥掺
量为 8%，生石灰掺量为 4%。当考虑配合比的影响因
素时用 C0L0、C8L0、C8L2、C8L4、C8L6 来表示，C 表
示水泥，L表示生石灰，字母后面的数字表示给定属
性的质量百分比。

1.2.2 试样制备
将自然风干的粉砂质壤土过 2.36 mm筛。按配合

比设计添加污染物、外掺剂生石灰和水泥，以击实得

到的最优含水率和最大干密度为标准，计算水的掺入

量，还原剂的量按方程式（1）对应添加；试件的制备依
照《公路工程无机结合稳定材料试验规程》（JTGE
51—2009）所要求的静压法成型，得到 50 mm伊50 mm
的圆柱试件。对所制试样进行标准养护，温度为（20依
2）益，湿度为 95%。制备试样干密度为最大干密度的
95%，养护龄期设计为 7 d和 28 d。
1.2.3 测试和分析方法
（1）无侧限抗压试验
试样标准龄期养护后，根据《公路土工试验规程》

（JTGE 40—2007）进行无侧限抗压强度试验，采用
WDW-100M万能试验机，每个配合比取三个平行试
块，试验结果取平均值。以 2 mm·min-1的恒定轴向应

变速率进行直到试件破坏。

（2）淋滤试验
将完成无侧限抗压强度的试样取样保存，依据

《固体废物浸出毒性浸出方法 水平振荡法》（HJ 557—
2010）进行振荡淋滤，依据二苯碳酰二肼分光光度法
进行六价铬离子的测定。

（3）核磁共振试验
将 28 d 试块饱水抽真空后，运用纽迈 Me原

soMR23-060V-I低密度核磁共振仪对固化后污染土
的孔隙进行检测分析[7]，该方法主要通过水分子中质
子的弛豫特性，了解材料中水及孔隙的分布规律[8]，将
试块完全饱水后的水泥基固化土进行 CPMG脉冲信
号序列测试，将试件内部孔隙中多种指数衰减过程反

演拟合得到的衰减常数形成核磁共振 T2图谱。有数
据证明，与单孔隙有关的衰减曲线是一个单指数函

数，衰减常数与孔隙尺寸成正比，即孔隙小，T2值小，
孔隙大，T2值也大[9]。
（4）超景深试验
利用德国 Leica公司生产的 Z16APOA型超景深

三维显微镜，选取浓度最优的 4组不同生石灰产量的
配合比进行三维立体图像构建，选取形变较严重的区

域进行放大观测，放大倍数为 73.6倍，探究生石灰掺
量对固化土细观结构的影响。

2 结果与讨论

2.1 无侧限抗压强度
图 2中 16组固化组试件的无侧限抗压强度随着

养护龄期的增长而增长，不同六价铬离子浓度的固化

土强度均明显提升，未添加外掺剂的污染土强度低于

1 MPa，无法满足填埋标准，分析不同配合比的组别，
28 d 龄期的强度与 7 d 龄期相比增加了 3.74% ~
51.12%，这是因为早期水泥水化生成的水合硅酸钙及
其他水化产物对强度影响的贡献有限，水泥土早期水

泥水化反应尚不充分[10]，水泥与土颗粒之间的一系列
物理化学反应未能使水泥土具有较高强度。

试块经过 28 d标准养护后不同配合比的固化土
强度随浓度的变化规律如图 3所示：C8L0、C8L2组的
固化土强度总是随污染物浓度的增加而增加，28 d浓
度为 900 mg·kg-1的 C8L0、C8L2 组的强度相对于未
加入污染物的对照组有 1.10~1.13倍的提升，可以看
出低浓度的六价铬离子对于固化土的强度有促进作

用。浓度高于 900 mg·kg-1时，固化物强度随污染物浓
度增加增速变缓；C8L4组和 C8L6组的固化土强度在

原 奇，等：水泥-生石灰对铬污染土固化效果及微观孔隙特征的影响 1143
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图 2 污染土无侧限抗压强度实测结果
Figure 2 Measured results of unconfined compressive strength of contaminated soil

污染物浓度低于 900 mg·kg-1时随着污染物浓度的增
加而增加，当污染物浓度高于 900 mg·kg-1时，固化土
强度随污染物浓度的增大而减小。说明高浓度的六价

铬离子对于固化土的强度有抑制作用，可能是铬离子

能在一定程度上与固化土发生反应，并对水泥水化产

生一定抑制作用，改变固化土颗粒表面电场，弱化颗

粒间相互连接，从而引起固化土无侧限抗压强度的降

低[11]。经过修复，FeSO4预处理后的污染土在水泥-生
石灰共同作用下固化污染土的强度均高于英国环境

署规定的垃圾填埋需要的强度要求 1 MPa[12]，且发现
试验中 16组配合比在 7 d和 28 d龄期时强度最大值
均发生在污染物浓度为 900 mg·kg-1时。

在水泥掺量相同的组别中，污染物浓度低于 900
mg·kg -1 时，每组浓度下固化土强度最优组均为
C8L4，生石灰掺量低于 4%时，固化土的强度随污染
物浓度的增加而增加，由于掺入生石灰后，污染土的

pH值增大，土壤环境呈碱性，经过 FeSO4还原游离的

三价铬离子与 OH-离子反应生成稳定沉淀，有利于提
高强度也有利于固化污染物。究其原因，由于生石灰

的掺加，离子交换、团粒化作用、硬凝反应和碳酸化作

用对石灰水泥土强度促进作用加大[13]，当生石灰掺量
高于 4%时，固化土的强度随污染物浓度的增加而降
低，这主要是在同等含水率和压实度的条件下，生石

灰掺量较高，生石灰水化反应达到饱和，沉淀反应达

到平衡，抑制水泥水化，使水泥对于固化土强度的贡

献率减小。固化物的强度增长产生惰性[7]，导致固化物
的强度下降。而在生石灰掺量低时，其水化产物不能

完全填充土颗粒间的空隙，也不利于固化土强度的增

长。由图 4可知，试验中 28 d龄期的各组固化土强度
最高值均出现在生石灰掺量为 4%时，表明水泥掺量
一定时，生石灰掺量存在一个阈值，为整体混合物掺

量的 4%左右。当浓度高于 900 mg·kg-1时，生石灰掺
量的阈值则为 2%，但由于实际生活中污染物六价铬
的浓度达不到 D组的水平，故不考虑 D组生石灰阈
值的影响。

图 3 不同生石灰添加条件下土壤六价铬浓度对污染土
强度的影响

Figure 3 Effect of different concentration of hexavalent chromium
on the strength of contaminated soils with

different lime addition conditions

图 4 生石灰掺量对污染土强度的影响
Figure 4 Effect of quick lime dosage on the strength of

contaminated soil
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2.2 淋滤试验
试件标准养护后的浸出试验结果如图 5所示。试

块中污染物在冰醋酸溶液中的浸出过程模拟了污染

固化土受地表水以及酸雨浸淋时的过程，即最不利条

件下的固化效果。

结果表明：养护 7 d和 28 d的污染土浸出试验
中，除 D80 外均达到《危险废物鉴别标准 浸出毒性

鉴别》（GB 5085.3—2007）浸出液中六价铬浓度的限
值 5 mg·L-1（对照组 B00、C00和 D00未经固化处理，
因而六价铬离子浸出浓度较高，分别为 28.18、
104.82、390 mg·L-1），且固化率均达到 68.69%以上。固
化率低的三组 B00、C00 和 D00 只有污染物和还原
剂，还原效果不理想，说明还原剂 FeSO4单独作用时，
重金属六价铬离子的浸出浓度偏高，且该试验土为粉

砂质壤土，粘粒含量极低，对于重金属离子的吸附作

用和持有作用较差，故六价铬离子以自由态游离在土

壤表面，导致浸出液中六价铬离子浓度高。加入水泥

后，固化土的六价铬离子浓度降低，说明水泥能有效

固定污染土体中的重金属六价铬离子，且通过图 5
发现，六价铬离子在 7 d龄期时的浸出浓度低于 28 d
龄期，说明水泥对于六价铬离子的固化主要发生在养

护初期，不同龄期的六价铬浸出浓度均有小幅度反

弹[14]，因此我们应该重视水泥固化铬污染土的长期稳
定性。引入生石灰后，土壤的 pH值迅速增加，使粘土
颗粒分解。接着反应形成水化硅酸钙（C-S-H）和水化
铝酸钙（C-A-H），促进了石灰稳定土层的强度基质形
成，颗粒逐渐变硬，相对不透水，以致土壤中所含的铬

不能浸出，使得固化率有所提高，这个过程在几小时

内开始，可以持续多年[15]。根据试验结果发现 28 d龄
期的固化效果略低于 7 d，这是因为生石灰对固化土
的影响在初期比较显著，但随着龄期增加逐渐降低，

最后趋于稳定。生石灰可作为碱激发剂，水化后产生

的 OH-有利于水泥水化，生成水合硅酸钙和钙矾石，
这些材料与黏粒土结合，促进固化土晶体结构的形

成，包裹污染物，有效固化了六价铬离子的浸出。但当

水泥水化进行完全后，生石灰水化反应达到饱和，其

对强度的贡献由有利影响转为不利影响，导致固化效

果降低。其淋滤结果与强度具有一致性，浸出的六价

铬离子含量随生石灰掺量的增加先减少后增加，“拐

点”即为生石灰阈值。

2.3 微观孔隙
2.3.1 低场核磁共振

对养护 28 d的 7组试样进行低场核磁共振的微
观孔隙分析，其核磁共振 T2分布和孔径如图 6所示，
对完全饱和水的固化土进行 CPMG脉冲信号序列测
试，将试样内部孔隙中多种指数衰减过程反演拟合得

到的衰减常数形成核磁共振 T2图谱，数学方法证明，
与单孔隙有关的衰减曲线是一个单指数函数，衰减常

数与孔隙尺寸成正比，即孔隙小 T2值小，孔隙大 T2值
大[9]，T2值对应的幅度比例与 T2图谱的面积之比即可
得到固化污染土的孔径与孔径分布图，如图 6所示。

选用生石灰阈值 4%组探究浓度对于核磁曲线以
及孔径的影响。由图 6可知，4组污染土试样除 D84
组外的 T2弛豫时间谱基本均为三峰分布，A84、B84、
C84三组均有三个峰且前两个峰面积远大于第三个
峰，这说明孔径主要分布在前两个峰对应的孔径范围

内，即 0.001~10 滋m。D84组为两个峰，孔径主要集中
在 0.01~10 滋m，根据弛豫时间和孔径大小的线性关
系可以得知，D84组固化土的平均孔径为大孔径，而
大孔径较多的 D84 组的强度与 A84、B84 组相比也
最低，且 7 d和 28 d的六价铬离子的浸出率也最高，
说明高浓度对固化土的固化有抑制作用，同时也说

明大孔径不能完全有效地对重金属离子进行固化和

吸附。

由图 7可知，FeSO4-水泥-生石灰固化体系下，六
价铬离子经压实固化后其孔径主要分布在 0.01~10
滋m，其中 0.01~0.1 滋m 属于较小的团聚体间孔隙
（Small inter-aggregate pore），而 0.1~1 滋m属于较大的
团聚体间孔隙（Large inter-aggregate pore）[16]，其他孔
隙较少，说明固化剂的固化作用较好，有利于六价铬

离子的固化，也有助于结构致密性。试验中随着浓度

的增大，试样中大于 10 滋m范围内孔隙体积百分比
先减小，在浓度超过 900 mg·kg-1后增大，对应不同强
度的四组试样，其强度也有相同的规律，说明低浓度

图 5 六价铬离子淋滤结果
Figure 5 Hexavalent chromium ion leaching results
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（a）不同浓度下孔径与强度的关系 （b）不同生石灰掺量下孔径与强度的关系
图 7 孔径分布与强度的关系图

Figure 7 Relationship between pore size distribution and strength

>10 滋m 1~10 滋m 0.1~1 滋m 0.01~0.1 滋m <0.01 滋m 28 d强度

图 6 7组配合比试样核磁共振 T2反演图谱及孔径分布图
Figure 6 7 samples of nuclear magnetic resonance T2 inversion map and pore size distribution map

下，试样的水化程度较高，产物增多，大孔径减少，试

样结构更加致密。在达到生石灰掺量阈值前，随着水

泥和生石灰掺量的增大，其强度也随之增大，而且可以

看出 0.1~1 滋m孔隙所占的百分比也最大，说明水泥和
生石灰的掺入改变了其结构，前期内部水化反应的生

成物会促进其强度的提高，这与前文的结论一致。结合

强度分析发现，超过生石灰掺量的阈值，0.1~1 滋m孔

隙所占的百分比降低，强度降低，这也证明了生石灰掺

量超过阈值不利于固化土强度的增加。

2.3.2 三维超景深显微试验
采用超景深三维显微系统对 900 mg·kg-1浓度下

的固化试样 C80、C82、C84、C86组的表面形态进行观
测和比较，得出样品的显微形态及表面粗糙度数据

（图 8），对不同生石灰掺量下的固化效果给予支持，
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（a）C80组三维显微云图（伊73.6倍） （b）C82组三维显微云图（伊73.6倍）

最终得出固化六价铬离子的最优配比。

在三维显微图像上可以直观清晰地看到，C80组
有几个较大的孔洞分布，固化土表面最大高差高达

111 滋m，在生石灰掺量阈值以下随着生石灰掺量的
增加，固化土表面的最大峰谷距减小，最大高差减小，

孔径深度减小，大部分转化为细小孔隙，说明生石灰

的掺入有利于填充孔隙，提高致密性，进而提高强度，

C84组虽然表面仍有少数凹陷坑洞，但其密实度明显
优于 C80组，固化土表面最大高差仅有 62.2 滋m，与
C80组相比表面高差降低 43.96%。超过生石灰掺量
阈值后，C86组的表面开口坑洞数增加、孔隙增大，固
化土最大高差达到 84.3 滋m，与 C84组相比表面高差
增加 35.53%，密实度降低，强度降低。
3 结论

（1）固化土强度随龄期的增加显著增加，随六价
铬离子浓度的增多呈先增加后稳定或减小趋势，且生

石灰掺量对于固化土强度存在阈值。

（2）固化土浸出毒性试验中，低于生石灰掺量阈
值时，浸出毒性随着掺量的增加明显降低，高于生

石灰掺量阈值时，浸出毒性随着掺量的增加呈波动

变化。

（3）通过核磁共振和微观形貌试验得出，六价铬
浓度高于 900 mg·kg-1时，随着生石灰掺量的增加，大
尺寸孔隙先减少后增加，平整度先增加后降低；六价

铬浓度低于 900 mg·kg-1时，随着生石灰掺量增多，大
尺寸孔隙持续减少，平整度持续增加。
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