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摘　要　在金属硫化物矿区中，Fe/S循环过程制约着重  (类) 金属的迁移转化。采用流动柱进行模拟自然淋溶实

验，结合释放动力学及 XRD、SEM表征探究了可溶性硫化物  (S(-II)) 对大宝山沉积物中重金属垂直迁移规律的

影响。结果表明，S(-II)对沉积物中重金属的释放具有相对的促进作用，各重金属元素释放量的大小顺序为

Zn>Mn>Cu>Pb>As>Mo>Cd>Cr，呈现前期快速释放随后缓慢的过程。在质量浓度为 100 mg·L−1 的 Na2S溶液作用

下，As、Cd、Cr、Cu、Mn、Mo、Pb和 Zn的平均淋出浓度比 10 mg·L−1 质量浓度处理组分别高了 3.182、3.784、
1.973、4.098、2.979、2.582、6.786和 5.408倍。释放动力学拟合结果表明，重金属的释放过程符合双常数和

Elovich模型。重金属萃取实验和 XRD结果证明释放的部分重金属主要来源于沉积物中的易还原矿物相。本研

究结果可为金属硫化物矿区重 (类) 金属污染控制与修复提供参考。
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矿山开发过程中会产生大量的固体废弃矿物，在自然环境中风化和微生物的氧化过程中伴随

着有毒有害元素的释放，并逐渐形成了高硫酸根、高铁浓度的极端酸性矿山废水  (acid mine
drainage，AMD) ，造成了矿区附近流域水体及土壤重金属的污染，严重威胁矿区生态系统安全及

人群健康[1-4]。因此，AMD所引起的环境污染已成为国内外研究热点。

以广东省韶关市大宝山金属硫化物矿区为例，ZHUANG等 [5] 发现，受矿区酸性废水的长期影

响，大宝山矿区附近土壤的 pH多低于 5，土壤中铜、铅、锌和镉的平均质量分数分别为

502 mg·kg−1、278 mg·kg−1、498 mg·kg−1 和 3.92 mg·kg−1，远超过国家标准  (GB15618-2018) 限值。而

AMD表层沉积物中的重 (类) 金属，如 Pb、As和 Cr的质量分数高达 3 100、1 896和 170 mg·kg−1[6-7]。
据沉积物矿物学特征调查可知，AMD污染的流域中易形成大量特征性的含铁羟基硫酸盐次生矿

物[8-10]。例如，当 pH为 2.8~4.5时，AMD环境中的三价铁和硫酸根离子共沉淀形成典型的施氏矿物

(schwertmannite) ；当体系中存在一价阳离子且 pH为 1.5~3时，易形成以黄铁矾类为主的矿物；当

pH>5时，Fe3+水解产生的矿物主要为水铁矿 [11-12]。由于类质同象作用，这些含铁羟基硫酸盐次生矿

物容易吸持 AMD中的重  (类) 金属离子，使其演变成为重  (类) 金属离子的沉淀库。同时，含铁硫

酸盐次生矿物容易在环境因子  (pH、还原性物质、溶解性有机质  (dissolved organic matter，DOM) 和
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共存离子浓度等) 改变时，发生溶解重结晶，使其吸附和共沉淀的重 (类) 金属再次释放到相应的水

体流域中，造成二次生态风险[13-16]。然而，目前关于大宝山矿区环境中重金属环境风险的研究主要

针对矿区土壤中重金属的迁移。

在 AMD环境中，可溶性 S(-II)可由硫酸盐还原菌还原硫酸根产生，并通过还原、沉淀和络合

等途径对矿区中重 (类) 金属的迁移转化起制约作用 [17]。例如，在厌氧环境下，S(-II)可还原溶解铁

(氢) 氧化物等矿物且自身形态发生改变，亦引起了所吸持的重 (类) 金属再次释放 [18-20]。然而，关于

可溶性 S(-II)与矿区沉积物中次生矿物的稳定性及重 (类) 金属的迁移转化动态关系的报道还甚少。

基于此，本研究围绕大宝山矿区拦泥库沉积物，采用流动柱进行模拟淋溶实验，模拟还原大

宝山矿区拦泥库沉积物中的重  (类) 金属在还原性 S(-II)介导下的垂直迁移特征，以探究 S(-II)对拦

泥库沉积物次生矿物的稳定性影响与重金属环境行为的关系，以期为金属硫化物矿区的环境修复

与污染防治提供参考。

 1    材料与方法

 1.1    实验主要试剂

主要试剂或药品：硫化钠  (Na2S，GR) 购自上海阿拉丁生化科技有限公司，硝酸  (HNO3，AR)
和氢氧化钠  (NaOH，AR) 购买于西陇科学股份有限公司；重  (类) 金属标准溶液购自于国家有色金

属及电子材料分析测试中心，以 5%的硝酸定容；实验用水为去离子水。

 1.2    沉积物样品的采集与预处理

沉 积 物 样 品 于 2018年 8月 采 集 于 大 宝 山 矿 区 拦 泥 库  (经 度 ： 113°43 ′4.75 ″E， 纬 度 ：

24°31′27.57″N) ，沉积物样品采集的深度为 10 cm，沉积物样品呈现赭黄色。重金属质量分数分别

为 Pb 2 450 mg kg−1，Zn 1 009 mg kg−1，Mn 1 211 mg kg−1，Cu 680 mg kg−1，Cr 95 mg kg−1，Cd 16 mg kg−1，
Mo 68 mg kg−1，以及 As 760 mg kg−1。经采集的样品于干燥后压碎并混匀研磨过 100目筛后进行密封

保存，供沉积物流动柱实验和样品表征。

 1.3    沉积物柱实验模拟研究实验及装置

实验装置如图 1所示。淋滤柱体由有机玻璃制作而成，其内径为 50 mm，高度为 200 mm，在

两侧各有 3个直径 10 mm的取样孔，其间距均为 20 mm。在柱体底部放置一张滤网，然后平铺一

层粒径为 2 mm的石英砂。将粉末状样品填入

柱体中，填充高度约为 15 cm，轻微震荡后依

靠重力使样品压实。在样品顶层放置一张滤

网，并平铺一层粒径为 2 mm的石英砂，避免

水力作用对样品产生冲刷，模拟自然条件下的

重力渗透过程。组装其他部件，将柱体固定在

铁架上。所填沉积物样品的质量约为 258.61 g。
先向柱体通入初始 pH为 2.5的模拟 AMD溶液

以充分润湿沉积物并使孔隙饱和。其中，

AMD溶液中各类重  (类) 金属的质量浓度分别

约为 SO4
2− 540.000 mg·L−1、Zn2+ 101.290 mg·L−1、

Cu2+  3.355  mg·L−1、 AsO4
2−  0.024  mg·L−1、 Cd2+

0.170  mg·L−1、 Pb2+  0.349  mg·L−1、 CrO4
2−  0.022

mg·L−1、 MoO4
2−  0.011  mg·L−1 及 Mn2+  80.620

mg·L−1。然后，每隔 24 h分别添加 30 mL质量
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图 1    实验装置示意图

Fig. 1    Schematic diagram of experimental device
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浓度分别为 10 mg·L−1 和 100 mg·L−1 的 Na2S溶液进行淋滤，空白对照组为去离子水。每日收集淋出

液，约 30 mL。实验周期为 31 d。
 1.4    样品收集及测定

液体样品用一次性取样针进行采集。经 0.45 μm的水系滤膜过滤后，用 pH计  (上海雷磁，

PHS-3C) 测定样品 pH，随后滴加 1滴 5%硝酸进行酸化，置于 4 ℃ 下保存。使用电感耦合等离子体

发射光谱仪  (ICP，日本岛津 ) 测定溶液中重金属离子浓度，并使用 Origin 2018软件进行绘图。

ICP测定过程中通过标准样品的回收率 (< 5%) 进行质量控制。

当淋溶实验结束后，在柱体 3个取样口的沉积物分别混合均匀后各取约 2 g沉积物样品。另取

2 g未进行淋溶实验的沉积物样品作为对照，烘干后用聚乙烯离心管密封保存。使用 X射线衍射仪

(XRD，德国布鲁克，D8 Advance) 分析样品的晶型结构。X射线为 Cu靶 Kα射线  (λ= 0.154 18 nm) ，
管电压和管电流分别为 40 V和 40 mA，扫描区域为 10°~80°，扫描速度为 10°·min−1。利用场发射扫

描电镜 (SEM，FEI Nova Nano SEM 450) 检测反应前后的固体颗粒样品的形貌。同时，采用 0.2 mol·L−1

草酸铵 (pH=3) 对固体样品进行避光萃取 4 h，以验证重金属在还原态矿物相中的相对含量。

 2    结果与讨论

 2.1    淋滤液 pH的变化规律

如图 2所示，在整个淋滤实验过程中，各

组淋出液 pH总体略呈上升趋势。其中，空白

对照组的 pH从最低 3.00增至最高 3.30，增幅

最大，在 7~18 d时，表现出稳步上升，前期和

后期均出现一定波动。可见在没有 S(-II)影响

下，沉积物中的淋滤液 pH呈现酸性且略为上

升。质量浓度为 10 mg·L−1 的 Na2S处理组 pH从

初始 3.45增至最终的 3.68，而质量浓度为 100
mg·L−1 Na2S处理组的 pH从最低 3.20增至最高

3.49。Na2S溶液呈碱性，沉积物本身为强酸性

(pH约为 2.55) ，然而在通过沉积物淋溶后的淋

溶液却呈现酸性，且质量浓度较高的 S(-II)反而总体 pH较低。原因可能是由于碱性溶液通过沉积

物而使得沉积物中介稳定的矿物如施氏矿物溶解 [6] (如式  (1) ) ，部分重金属和硫酸根的释放溶出，

引起 H+释放，从而使 pH降低。然而，整个实验过程中 3个实验组的 pH变化较小，呈现酸性，其

有利于重金属从结构态转变为游离态[21] 并促进其迁移能力。

Fe8O8(OH)x(SO4)y+2xH2O→ 8FeOOH+ ySO2−
4 +2xH+ (1)

 2.2    淋滤液中重金属含量的变化

重金属每日淋出量随淋溶时间的变化趋势如图 3所示。在本实验条件下，S(-II)的淋溶对于沉

积物中重金属的释放有相对的促进作用。质量浓度为 10 mg·L−1 Na2S处理组第 1天的淋滤液中重

(类 ) 金属 As、Cd、Cr、Cu、Mn、Mo、Pb和 Zn的淋出量分别比空白高了约 1.993、2.131、2.478、
2.027、2.051、2.028、2.247、和 2.095倍，且随着硫离子质量浓度的增加，重金属的释放量增加。

8种重金属元素的释放规律类似。1~3 d为重金属快速释放时期，各元素每日淋出量较高，且

出现了一定的上升。但在此后 5~10 d，各元素淋出量迅速下降。如 Mo的每日淋出量从 12.29 μg降

至 3.91 μg，降幅最大，为 68.20 %。在 10 d之后，各元素淋出量开始缓慢而稳定地下降，各元素的

最终淋出量均小于 2.09 μg·L−1。其中，Pb元素的变化趋势略有不同，每日淋出量虽在 1~3 d时出现
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图 2    淋出液 pH变化

Fig. 2    pH Variation of the leached liquid
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上升后下降，但其淋出量在 8 d时便降至平稳阶段，其降幅相比 As、Cu、Cr、Cd和 Mo较小，此

后一直稳定在约 33.50 μg。从整体上看，Pb的每日淋出量从最高值 61.88 μg降至最低值 29.48 μg，
变化幅度较小，但持续淋出量较高。这可能是由于拦泥库沉积物中 Pb的质量分数最高 (2 450 mg·kg−1) ，
这与文献 [22]报道的结果一致。

Cu、Mn、Zn与 Cd等其他元素在 1~5 d时，同样呈现出先增长后回落的形势。Cu在 7 d后稳

步平滑下降。而 Mn、Zn同时在第 9天出现大幅异常增长后呈阶梯快速下降，最后分别于 15 d和

17 d转为平滑下降。从总体上看，Cu、Mn和 Zn初始淋出量较高，分别为 364.00、 819.00 和
7 670.00 μg，且 Zn淋出量较 Cu和 Mn高出 1个数量级。大宝山矿床主体为钼矿、褐铁矿、铜硫矿

和铅锌矿等多金属共生或伴生矿体 [23]，矿区长期采矿和洗矿过程中产生的大量重金属污染，且研

究区域的沉积物中重金属含量顺序为 Zn>Mn>Cu>Cd。其中，Cd和 As在 9~11 d出现每日淋出量的

大幅度快速增长。这表明各元素间可能具有一定的相互促进或抑制迁移作用。除了与沉积物中重

金属的存在形态有关之外，也与淋滤液中硫离子的作用有关。研究表明，S2−离子的还原性会影响

沉积物中矿物的稳定性，进而影响被沉积物固定的重金属，影响重金属的二次释放 [24-26]。此外，

S2−又会与重金属反应结合，生成较为稳定不易迁移的硫化物等沉淀 [18, 27]。因此，S2−在整个淋滤过
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程中表现出前期促进而后期缓解抑制的作用。但 Cu、Mn、Zn在淋滤过程中每日淋出量下降较

快，或受到 S2−的抑制作用。各重金属的淋溶特点均表明沉积物对环境造成的污染具有持续性特

点，对于生态环境具有潜在影响[28]。

 2.3    沉积物中重金属的释放动力学

沉积物中重金属的迁移过程受到水分、温度、氧化还原电位等多重因素的影响，是一个多因

素相互作用的动态变化反应过程。为进一步研究这一过程，借助化学动力学和数学模型进行分

析，通过拟合 S(-II)介导下的实验结果以了解重金属迁移过程中的影响因素和各类重金属的迁移特

点 [29]。通过文献调研选取了一级动力学方程、双常数方程和 Elovich方程  (式  (2)~(5) ) 。其中，

Elovich方程是一个经验式，其主要描述一系列反应机制的过程，如溶质的本体、界面扩散、表面

的活化与去活化作用等 [30]，其对重金属在土壤或沉积物界面上的迁移过程较为适用。而反应条件

和反应过程较复杂的化学动力学过程则适合用双常数方程进行描述。其中，各类重金属累积释放

量曲线如图 4所示，拟合分析结果如表 1所示。

淋出液中重金属累积释放量的计算公式见式 (2) ，其一级动力学方程为式 (3) ，双常数方程为

式 (4) ，Elovich方程为式 (5) 。

q =

n∑
i=1

Ci×V

m
(2)
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(a) Cd、Cr和Mo的累积释放量变化曲线

(c) Cu和Mn的累积释放量变化曲线

(b) As和Pb的累积释放量变化曲线

(d) Zn的累积释放量变化曲线

图 4    重金属元素的累积释放量变化曲线

Fig. 4    The cumulative release curve of heavy metals
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q = a+b× t (3)

ln (q) = a+b× ln (t) (4)

q = a× ln (t)+b (5)

式中：q 为沉积物样品中重金属的累积释放量，μg·kg−1；t 为淋溶时间，d；a, b 为常数；

Ci 为第 i 次采样的淋溶液中重金属浓度，μg·L−1；V 为第 i 次采样的淋溶液体积，L；m 为沉积

物样品质量，kg。
如图 4所示，高浓度处理组中 Cd、Mo、As和 Cu的累积释放量在 1~8 d增长较快，在 9 d之后

的增长趋于平缓；Pb的增长则呈现斜直线；Mn和 Zn在 1~14 d快速增长，在 14 d后趋于平缓，

Pb、Mn和 Zn大致呈线性增长。而 Cr的增长幅度不大，趋势不明显。而对于低浓度处理组，除

Mn，Cd、Mo、Cr、Zn、Cu、As和 Pb的累积释放量在 20 d后趋于缓和，相比于高浓度处理组，累

积释放量均在一定程度上下降了。

由表 1拟合结果可知，对于一级动力学方程，在高浓度处理组中除 Pb和 Cu外，其他重金属

的决定系数在 0.85~0.90。这表明一级动力学对多数重金属元素拟合效果较为一般。一级动力学方

程能体现出反应物浓度与反应速率之间的线性关系。这说明重金属在沉积物中吸附和分布并不是

理想中的均匀状态，各吸附点位对于重金属的亲和力并不相等。但从个体来看，一级动力学方程

对于 Pb的拟合效果较好。而在低浓度处理组中，除了 Cd，其他的决定系数都高于 0.90。对于双常

数方程而言，所有重金属决定系数均大于 0.90。这表明双常数方程对于多数重金属拟合效果较

好，且低浓度处理组的决定系数均高于 0.94。其中，Pb的决定系数分别为 0.98和 0.99，这表明

Pb的释放过程适合用双常数方程进行描述。对于 Elovich方程而言，高浓度处理组中除 Pb外，其

余重金属决定系数均在 0.95以上。这说明该方程具有较好的拟合效果。而在低浓度处理组中除

As外，其余重金属决定系数均在 0.92以上。这表明 Elovich方程的拟合效果比双常数方程更好。

上述分析表明，低浓度处理组中所有重金属的双常数方程拟合度最优。而高浓度处理组中双

常数方程能较好地描述 Pb的迁移过程，这表明 Pb在沉积物颗粒中的吸附和分布可能相对较为均

匀，亦可能受到的影响因素较为单一。其他重金属 As、Cd、Cr、Cu、Mn、Mo和 Zn的 Elovich方

程拟合度最优。这表明多数重金属在沉积物中的吸附和解吸过程受到多种因素的制约和影响 [31]，

如 DOM、还原性物质、共存离子和 pH等。

 

表 1    各重金属元素拟合结果

Table 1    Fitting results of each heavy metal elements

重 (类) 金属

元素种类

决定系数R2

一级动力学方程 双常数方程 Elovich方程

低浓度 高浓度 低浓度 高浓度 低浓度 高浓度

As 0.915 6 0.875 9 0.968 4 0.968 4 0.713 3 0.991 9

Cd 0.854 3 0.852 5 0.948 9 0.957 0 0.977 2 0.991 7

Cr 0.906 1 0.892 7 0.967 2 0.967 2 0.965 1 0.977 4

Cu 0.950 0 0.905 1 0.985 4 0.974 9 0.948 7 0.982 4

Mn 0.978 4 0.840 4 0.994 1 0.927 4 0.920 1 0.954 5

Mo 0.959 1 0.842 3 0.981 3 0.953 7 0.921 2 0.992 7

Pb 0.941 7 0.993 5 0.981 5 0.999 1 0.952 5 0.898 3

Zn 0.911 3 0.864 8 0.972 6 0.934 8 0.966 7 0.946 7
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 2.4    固体样品的分析

 2.4.1    对重金属的萃取

通过对高浓度 S(-II)处理组反应前后沉积物中水溶态、吸附和可交换态及易还原矿物相中重金

属的萃取结果可知，被淋滤下来的重金属主要

来源于沉积物中的水溶态、吸附和可交换态及

易还原矿物相。其中，Zn和 Mn的释放量为

8种重金属中最高（见表 2）。这可能是 Zn和

Mn在实验所测的 8种重金属中含量较高，且

其金属硫化物溶解度相对较高。此外，Zn所

累积的释放量高于反应前水溶态、吸附和可交

换态，以及易还原矿物相中 Zn的含量。这说

明淋滤的部分 Zn来源较为稳定的矿物相。此

外，Cd、Mo和 Cr的累积释放量较低，源于其

在沉积物中相对含量较低。而 Pb和 As在沉积

物中的相对含量较高，但是被淋滤所累积的释

放量却相反。这可能是由于 Pb和 As的硫化物

溶解度较低，在一定程度上抑制了 Pb和 As的
释放。因此，在 AMD体系中，重金属的迁移

转化受控于还原性物质等环境因子。

 2.4.2    XRD 表征

为进一步确定重金属的来源，采用了 XRD
对质量浓度为 100 mg·L−1 Na2S处理组反应前后

矿物组成进行分析，结果如图 5所示。沉积物

中主要矿物成分为：施氏矿物、黄铁矾、赤铁

矿、石英、云母、针铁矿、黄铁矿、硫酸铁等

含铁 (硫) 矿物及一些重金属与矿物形成的复合

体。图 5可观察到反应前后相对的区别，在峰

位约 20°可看到峰型的相对改变，即反应前峰

型较宽，衍射强度更大，反应后衍射强度减

弱，且在采样口 3的位置处，无定型的矿物峰

减弱最多。分析其原因，可能是 S(-II)最先接

触采样口 3的沉积物，故采样口 3的位置接触

到的硫离子浓度最高。随着深度的增加，介稳定性矿物受淋溶液的影响较小，此时接触的硫离子

质量浓度也低、厌氧程度加大，故出现了硫酸亚铁的峰位。因此，XRD结果表明沉积物中介稳定

的矿物相对含量的变化，即淋溶液中重金属可能主要来源于沉积物中可还原态的矿物，如介稳定

的施氏矿物和黄铁矾类矿物，淋溶后剩下了较为稳定的矿物相如针铁矿等。

 2.4.3    SEM 表征

采用 SEM观察高浓度 S(-II)处理组反应前后沉积物表观形貌，结果如图 6所示。未淋溶前沉

积物样品  (图 6(a)) 表面相对较为光滑完整，且附着有页状形貌矿物。经过硫化钠溶液淋滤之后，

柱体上层的沉积物  (图 6(b)) 表面呈现附着有较多叠加的薄片状和少数杆状形貌的物质。柱体中层
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图 5    反应前后沉积物样品 XRD分析

Fig. 5    XRD analysis of sediment samples before and
after reaction

表 2    重金属萃取前后的对比

Table 2     Comparison of heavy metals before and after
extraction

重金属

种类

累积释放量/
(mg·kg−1)

重金属的质量分数/ (mg·kg−1)

反应前 反应后

Pb 4.40 544.55 540.20

Zn 475.53 268.43 23.49

Mn 45.97 215.12 206.15

Cu 20.60 174.40 153.70

Cr 0.07 45.32 45.26

Cd 0.31 3.93 3.64

Mo 0.53 44.01 43.52

As 1.68 540.11 538.58

　　注：反应前后重金属质量分数数据为水溶性、吸附和可交换态

及易还原矿物相中重金属之和。
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的沉积物  (图 6(c)) ，颗粒表面较为粗糙，附着较小的片状、球状和少数米粒状的矿物。而柱体底

层的沉积物  (图 6(d)) 样品显示其表面附着的细小片状、针状矿物增多。这些片状、球状、针状的

物质可能对应为施氏矿物、黄铁矾、赤铁矿、针铁矿等 [32]。这表明在硫化钠溶液的淋溶作用下的

沉积物中，从柱体上层至下层呈现不同的形貌变化，结合重金属萃取和 XRD结果可知，沉积物中

垂直迁移的重金属主要来源于沉积物相中可还原的矿物相，其迁移过程表现为“迁移—稳定”的模

式[33]。

 2.5    沉积物中重金属的可能释放机理

可溶性的二价硫离子具有还原、络合和沉淀重金属的作用，因此，在一定程度上制约着酸性

矿山废水中重金属的迁移转化。本研究中的沉积物样品采集于大宝山拦泥库，含有的羟基含铁硫

酸盐次生矿物质量分数约为 24% [6]，在环境因子 pH改变和还原性物质存在时会导致矿物溶解重结

晶的过程中吸附和共沉淀的重金属再次释放到环境中。在本研究的条件下，S(-II)可能会使环境中

原有的铁矿物发生还原溶解，产生的内源二价铁对矿物具有催化作用，能加速含铁矿物的溶解重

结晶。如 ZHANG等 [34] 的研究结果，在 S(-II)作用下，体系产生 Fe(II)引发催化作用下，使得

As(V)-施氏矿物会转化为 Magnetite等次生矿物；但同时硫离子会与重金属离子形成硫化物沉淀；

其次，硫化钠溶液本身呈现碱性，对矿物的溶解有促进作用。在复杂的反应过程中，矿物的溶解

占据一定优势，故可观察到前期重金属的释放量相对较大。在反应的后期，由于 S(-II)被氧化后或

与沉积物中的重金属或 Fe形成沉淀或新的矿物，使得被淋出的重金属再次被共沉淀和吸附，导致

后期重金属淋出量减少。

 2.6    对环境治理的意义

金属硫化物矿区 AMD污染流域中的沉积物是矿区有毒有害金属元素的主要汇，且沉积物中存

在大量的含铁硫酸盐次生矿物。这些次生矿物处于介稳定的状态，一旦环境条件改变 (还原性物质

和共存离子等) 时，很容易发生溶解和相转变，从而引起沉积物中重金属的二次释放和再次分配，

存在一定的环境风险。因此，基于以上的研究结果，在进行矿区 AMD污染流域环境原位修复治理

时，可对沉积物底泥进行清淤或者采用重金属吸附剂或钝化剂进行固定，但应避免选用还原性的

吸附剂或钝化剂，并规避因流域 pH变化引起固持的重金属存在二次释放的风险。

 3    结论

1) 在 S(-II)介导，即在硫化钠溶液的淋滤作用下，大宝山拦泥库沉积物中重金属的垂直迁移特

征，即沉积物中各重金属元素释放量的大小顺序为：Zn>Mn>Cu>Pb>As>Mo>Cd>Cr。
2) S(-II)在反应前期对重金属的释放具有较明显的促进作用，且释放的部分重金属主要来源于

沉积物中的易还原矿物相，其释放过程可用双常数和 Elovich模型进行描述拟合。

3) 在 AMD环境下，沉积物中重金属的环境行为与介稳态矿物相的溶解-重结晶有关，存在着

 

(a) 反应前样品SEM图 (b) 反应后采样口3样品SEM图 (c) 反应后采样口2样品SEM图 (d) 反应后采样口1样品SEM图

图 6    反应前后样品的 SEM图

Fig. 6    SEM of samples before and after reaction
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释放的潜在生态风险。因此，在 AMD污染流域环境修复治理时应注意重金属的再次释放。
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Abstract    The Fe/S cycle process restricts the migration and transformation of heavy metals (metalloids) in the
metal sulfide mines. In this paper, the release kinetics combined with XRD and SEM was used to investigate the
effects  of  S(-II)  on  vertical  migration  characteristics  of  heavy  metals  in  sediments  of  Dabaoshan  Mine.  The
results  showed  that  S(-II)  was  beneficial  to  the  release  of  heavy  metals  in  sediments  to  a  certain  extent.  The
release  of  heavy  metals  was  in  the  order  of Zn>Mn>Cu>Pb>As>Mo>Cd>Cr,  showing  a  rapid  release  in  the
early  stage  followed  by  a  slow release process.  When  the  concentration  of  S(-II)  increased to  100  mg·L-1, the
average leaching concentrations of As, Cd, Cr, Cu, Mn, Mo, Pb and Zn were 3.182, 3.784, 1.973, 4.098, 2.979,
2.582, 6.786 and 5.408 times higher than those of the 10 mg·L-1 group, respectively.. Results of release kinetics
fitting revealed that the release of heavy metals fitted well on Double Constant model and Elovich model. And
the  partly  released  heavy  metals  were  mainly  from  easily  reducible  minerals  in  the  sediments  which  were
characterized  by  XRD  and  extraction.  The  results  of  this  research  could  provide  theoretical  basis  for  the
remediation of heavy metals in metal sulfide mining areas.
Keywords    metal sulfide mining area; sediment; sulfur ion; heavy metals; migration
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