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污泥焚烧过程中 Pb 的迁移行为及吸附脱除 
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摘要：在一维固定燃烧炉上进行了城市污水污泥层燃模拟实验,重点研究了不同焚烧工况条件下重金属 Pb的迁移行为和形态转化特征,并

利用 4种固体吸附剂(CaO、Al2O3、粉煤灰和高岭土)对污泥焚烧过程中 Pb的排放进行脱除,同时把结果与热力学模型计算进行了对比. 热

力学平衡计算得到污泥焚烧过程中 Pb主要以 PbO(g)形式挥发,当氯化物存在时,Pb主要以 PbCl2(g)形式挥发,并且 Cl有促进 Pb挥发的趋

势;当硫化物存在时,Pb主要以PbSO4(s)形式存在,阻滞了Pb的挥发;固体吸附剂Al2O3、SiO2、CaO的加入有稳定的(PbO)(Al2O3)(s)、PbSiO3(s)

和 CaPbO4(s)化合物生成,延缓了 PbO(g)生成温度,并且Al2O3对 Pb脱除效果优于 SiO2和 CaO. 焚烧实验得到,随着焚烧温度的升高,焚烧底

渣中 Pb的残留量有减小趋势,并且底渣中 Pb的易还原态比例逐渐增加,残渣态比例有下降趋势;焚烧时间的延长,对焚烧过程中 Pb的挥发

影响不大,但底渣中 Pb的残渣态比例有所减小.焚烧过程中水分的增加导致 Pb的氯化态向氧化态转变,阻滞了 Pb的氯化物挥发,而空气过

剩系数的增加,导致 Pb的残留率下降.污泥焚烧过程中固体吸附剂 CaO、Al2O3、粉煤灰和高岭土的加入有利于 Pb的残留并固定在焚烧底

渣中,从控制 Pb挥发角度来看,CaO及 Al2O3的效果要优于粉煤灰和高岭土. 
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Abstract：Staged incineration was carried out on laboratory-scale tube furnace for the sewage sludge incineration 

treatment. Partitioning, transformation and removal of Pb were investigated under different combustion conditions and 

four solid sorbents including CaO, Al2O3, fly ash and kaolin were added in sewage sludge incineration process in order to 

reduce the Pb emissions effectively. The calculation of thermodynamics equilibrium was conducted to identify the Pb 

removal simultaneously. Thermodynamic equilibrium calculation results indicated that Pb mainly volatilized as the form 

of PbO (g) during sludge incineration process. PbCl2 (g) was the main volatile substance in the presence of Cl compounds 

which can promote Pb volatilization. PbSO4 (s) generated while sulfide compounds existed, which would inhibit the 

volatilization of Pb during incineration. Stable compounds including (PbO)(Al2O3)(s), PbSiO3(s) and CaPbO4(s) were 

formed and the temperature of PbO(g) formation was delayed by adding the sorbents Al2O3, SiO2 and CaO. Al2O3 was 

more efficient for removal of Pb than SiO2 and CaO. The results of incineration experiments showed that the residue of Pb 

in incineration bottom ash had a decreasing trend with increasing incineration temperature and the proportion of reducible 

Pb fraction increased in the bottom ash, while that of residual fraction showed a descending trend. The increasing 

incineration time had little influence on the volatilization of Pb, but the proportion of Pb residual fraction decreased in the 
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bottom ash. Pb would change from chloride states to the oxidation states as a result of the increasing moisture, which 

inhibited the volatilization of Pb chloride. With the increasing excess air coefficient, the residual rate of Pb decreased in 

the bottom ash. With the increase ratio of the solid adsorbent, the residual rate of Pb increased gradually and immobilized 

in the bottom ash. The CaO and Al2O3 were superior to fly ash and kaolin in the controlling of Pb volatilization. 

Key words：sewage sludge incineration；Pb；fraction；migration；sorbents；thermodynamics equilibrium simulation 
 

城市污水处理厂每天产生大量污泥,其中水

分高(达 80%以上)、体积庞大、容易腐化发臭、

含有重金属而导致其难处理.目前城市污水污泥

处理处置方法主要有堆肥、填埋、焚烧和深海投

放等.但是,随着对其环境危害性的认识,很多国

家已经制定并实施了相关环境法令,严格禁止含

有可生物降解有机物的污泥进行填埋,鼓励对其

进行焚烧处理
[1]

.焚烧处理主要优势在于减少其

体积的 80%~90%,可以有效地破坏有机微量污

染物和病原体的化学结构,从而降低其毒性,而且

焚烧过程产生的能量可进行回收利用.然而城市

污泥焚烧过程中重金属的挥发又易造成二次污

染,因而,在实际应用中重金属向大气中的排放也

成为必需解决的关键问题
[2]

. 

西欧国家对固体废物焚烧系统中可能产生

的对环境造成危害的金属元素进行了规定,其中

包括 Ag、As、Ba、Be、Cd、Co、Cr、Cu、Hg、

Pb、Mn、Ni、Sb、Se、Sn、T1、V、Zn
[3-4]

.通

过对我国 111个城市共 193个污水处理厂污泥成

分的最新统计表明,污水污泥中通常包含最多的

元素是 Zn,其次是 Cu、Mn、Cr、Pb、Ni、As、

Cd 等,甚至也包含少量的 Hg
[5]

.这些重金属元素

按照挥发性通常分为 3类
[6]

:第一类元素(如Mn、

Ni 等)焚烧后主要残留在底渣中,第三类元素(如

Hg、Se)主要以气相形式排放进入大气,而第二类

元素(如 Pb、Cd 等)主要富集在细颗粒上或者本

身形成细颗粒,这类元素也被称为半挥发性重金

属,它与另一种类型的污染物(可吸入颗粒物)密

切联系在一起.由于目前的除尘系统对于可吸入

颗粒物的脱除效果并不理想,这种以细颗粒形式

排放到大气中的重金属将危害到人类的健康. 

由于固体废物焚烧环境的复杂性,焚烧中重金

属元素的迁移不仅受单个元素的化学特性、焚烧

器类型、烟气收集净化系统影响外,还受到焚烧条

件、烟气成分等因素的影响
[7-12]

,并且氯化物的存

在可加速重金属的挥发历程
[13-14]

.热力学模拟计算

也表明在较低的温度下,硫化物的出现可以导致稳

定的金属硫酸盐形成,从而抑制了 Pb 的挥发,而固

体吸附剂可以对挥发的 Pb 进行捕集,并且无机氯

及硫酸盐存在的时候可以提高这些吸附剂捕集效

率
[15-17]

;另外焚烧过程中 Pb 的挥发行为与物料含

水率、焚烧停留时间等有很强的相关性,但这些因

素的影响还未达成一致结论 

[18-20]
.以上的研究主要

集中在城市垃圾焚烧过程中Pb的迁移转化规律及

污染控制方面
[21-24]

,但是污泥焚烧过程中 Pb 的迁

移转化也与污泥燃烧工况有很大关联
[12,25]

,并且焚

烧工况对 Pb 的迁移影响还存在相悖的结论
[18,26]

.

因此本论文系统研究污泥不同焚烧工况对Pb的迁

移分布及形态转化的影响显得尤为必要. 

污泥高温热处理过程中Pb主要有两种迁移途

径:一种是被固定在焚烧底渣中,底渣中重金属含

量及存在形态会影响其资源综合利用;另外一种是

随着烟气扩散到大气中,这将会对大气环境造成很

大的危害.本文利用热力学平衡计算方法预测了污

泥高温热化学处理过程中Pb的迁移和形态转化特

征及吸附剂对 Pb 的脱除效果,并利用管式炉重点

考察了污泥在不同焚烧温度、停留时间、不同含

水率、不同焚烧气氛和添加不同固体吸附剂等条

件下重金属 Pb 在底渣中的分布规律及存在形态,

为如何把Pb稳定化在底渣中并减小焚烧底渣资源

化利用时 Pb的毒害影响提供科学依据. 

1  材料与方法 

1.1  样品的采集与制备 

污泥取自广州某开发区污水净化厂脱水污

泥(GZSS),该厂的污水处理规模为 3.0×10
4
m

3
/d,

其中工业废水约占 70%,采用活性污泥法进行深

度处理.采回后的污泥置于阴凉、通风处晾干,平

铺于硬质白纸板上,用玻璃棒等压散,用玛瑙研钵

研磨至样品全部通过 150μm(100目)尼龙筛装瓶
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备用.样品的工业分析和元素分析见表 1,污泥的 理化性质及重金属分析见表 2. 

表 1  污泥样品的元素分析和工业分析(%) 

Table 1  The proximate and ultimate analysis of sludge(mass fraction, %) 

试样 ω(N) ω(C) ω(H) ω(O) ω(S) ω(Cl) ω(Mad) ω(Vad) ω(Aad) ω(FC) 

GZSS 4.483 33.730 5.245 22.976 2.551 0.213 8.730 56.120 31.330 3.820 

表 2  污泥中重金属含量及矿物质含量百分比 

Table 2  The contents of heavy metals and minerals in the sludge 

重金属(mg/kg) 矿物质(%) 
试样 

Pb Ni Mn Cr Cu Zn Cd SiO2 CaO Al2O3 MgO Fe2O3 K2O 

GZSS 134.21 220.78 1844 191.41 5845 987 4.99 28.41 3.71 4.14 0.25 2.186 1.359 

 

1.2  污泥热处理模拟实验装置 

实验装置(图 1)主要包括供气部分、管式炉

反应器、烟气过滤、烟气吸收、温度检测及控制、

系统气密性检测等,该实验装置能有效模拟实际

焚烧炉中重金属迁移分布
[27]

.焚烧室为一内径为

22mm、长 60mm的石英管,燃烧室采用具有 PID

自整定功能的 SK2-2-130快速升温管式炉(天津

中环实验电炉有限公司),程序跟踪精度为±2℃.

实验装置的主体部分管式电炉,其结构为高铝炉

管外绕电热丝,炉膛管水平放置,炉温均匀,炉温

可以在 0~1200℃根据需要设定.温度控制系统有

两种方式,其中KSY系列控制器采用智能温控仪

表,专用模块,具有控制精度高、超温保护功能.

供气系统由钢瓶组成,可以模拟不同燃烧气氛.吸

气系统由多孔玻璃板吸收瓶抽气泵和流量计组

成,连接管路均采用硅胶管,烟气通过玻璃纤维滤

筒过滤和捕集.由于本实验中焚烧污泥的量较少,

并未对吸收液中重金属进行分析,仅对焚烧后底

渣进行了分析研究,而后面的吸收瓶主要用来吸

收焚烧烟气. 

  

F 
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图 1  模拟污泥焚烧实验装置示意 

Fig.1  Schematic diagram of the laboratory scale simulated tube incinerator 

1.3  实验方法 

本次考察的实验工况包括焚烧时间、焚烧

温度、污泥含水率及焚烧空气过剩系数 λ;固体

吸附剂采用的是 CaO、Al2O3、高岭土及粉煤

灰 ,添加固体吸附剂与污泥的质量比设定为

1/5、1/10、1/15、1/20、1/40,然后把吸附剂与

污泥混匀,具体焚烧工况见表 3.待管式炉反应

温度达到设定温度且稳定后,在给定时间将样

品(装在瓷舟里面)缓慢推入燃烧室中部 ,调节

流量使得充分燃烧,待燃烧结束后将样品反向

拉出冷却,混匀备用.焚烧后的底渣取出磨细全

部过 120 目尼龙筛后,按照 US EPA method 

3005a 进行消解,然后利用火焰原子吸收光谱

法(FAAS)进行测定. 
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表 3  污泥焚烧不同实验工况 

Table 3  Experimental operating conditions of sewage 

sludge incineration 

焚烧条件 焚烧工况 

焚烧时间(min) 5 10 20 25 30 60 

焚烧温度(℃) 500 700 800 900 1000 1100 

污泥含水率(%) 0 22 55 65 75 / 

过剩系数 λ 1 1.1 1.2 1.5 2  

注:λ=实际空气量(V)/理论空气量(V0),其中理论空气量V0利用元

素含量按照文献 [28]计算 ,
0

1
1.867 5.6( ) 0.7

0.21 8

O
V C H S

⎡ ⎤
= + − +⎢ ⎥⎣ ⎦

, 

C、H、O、S表示污泥中的元素含量(%) 

焚烧后底渣中重金属形态分析采用欧共体参

考物质署提出的三步连续分级提取法(简称 BCR

法)
[29]

.每个样品设置 3 个平行样(测定数据为 3 次

测定的平均值),每个批次实验设置两个空白样品.

提取程序将金属分为 4 个形态:酸可交换态(F1)、

易还原态(F2)、可氧化态(F3)和残渣态(F4). 

样品表面形态和成分组成采用扫描电镜-能

谱分析(SEM-EDS)(型号规格:S-3400N-II,日本株

式会社 日立高新技术公司).矿物相分析采用转耙

全自动X射线粉末衍射仪XRD (DPmax2400,日本

RIGAKU 公司 )(Cu-Kα 辐射 ,管压 40kV,管流

100mA,扫描速度 4°/min,扫描范围 5°~70°). 

在污泥焚烧过程中,控制不同参数,探索污泥

中重金属 Pb 在焚烧过程中的迁移特性.为更好解

释实验现象,特引入重金属残留率(FIX)定义如下: 

 2 2

1 1

FIX= 100%
C m

C m

×

×

×

 (1) 

式中:FIX为重金属在底渣中的残留率,%;C1为污

泥中重金属的含量, mg/kg;m1 为污泥质量,g;C2

为污泥焚烧后的底渣中重金属含量,mg/kg;m2 为

污泥焚烧后的底渣质量,g. 

2  热力学平衡分析 

2.1  热力学平衡预测模型理论及实验条件 

在化学热力学中处理复杂体系的化学平衡

较常用的是平衡常数法和 Gibbs 最小自由能法.

本文采用的化学热力学计算软件 FACT(Facility 

for the Analysis of Chemical Thermodynamics)利

用 Flemming F的MINGSYS(MINimization of the 

total Gibbs energy for a SYStem)计算程序
[30]

,即

基于 Gibbs 最小自由能法:在等温等压条件下以

体系的 Gibbs 自由能最小作为平衡判据,利用

Lagrange 待定系数法求解此时各组分的组成和

浓度
[31]

,在一定温度压力下空气污泥等原始反应

物质加入污泥焚烧装置中进行各种复杂的化学

反应,当体系达到化学平衡时,整个体系的 Gibbs

自由能为最小.计算此平衡条件下垃圾焚烧体系

内各种气态物质和固态物质的组成和浓度. 

影响自由能的因素有物质的化学组成和结构;

物质的凝聚状态(气、液、固),物质的数量;压力、

温度.FACTsage 软件包含污泥所有成分组成的化

合物数据库,输入各元素的化学符号后,软件本身

会自动选择所有这些输入元素之间可能的生成物

质,还可以根据经验人为的去除一些不可能生成

的物质;然后,输入各元素或各物质的量,再选择温

度范围和压力及温度步长等条件进行计算.  

在计算过程中使用真实污泥的组成数据,燃

烧温度条件为 400~1800K,压力为 1.013×10
5
Pa,

过量空气系数λ=1.2,温度步长为 100K. 计算包

括 10种元素 Pb、C、H、O、N、S、C1、Ca、

Si、Al 以及相应的物质,除此之外还包含了常规

的燃烧产物如 H、H2、OH、O、O2、C、CO、

CO2、H2O、N2、NO、NO2 以及相关的氯化物

如 Cl、Cl2、ClO、HOCl和 HCl等. 计算中选用

了 3种吸附剂,分别为 CaO、SiO2 和 Al2O3,污泥

中其他数据见表 1和表 2. 

2.2  不同成分对 Pb 形态转化影响的热力学平

衡模型预测 

由图 2(a)可见,在系统温度为 400~1800K 范

围内,考虑污泥主元素 C、H、O、N,未考虑 Cl、

S 和矿物质条件下,污泥焚烧过程中 Pb 主要以

PbCO3(s)、PbO(s)、PbO(g)和 Pb(g)存在(图 2(a)). 

Pb在 400~500K 之间主要以 PbCO3(s)存在,当温

度超过 500K 时,PbCO3(s)逐渐分解为 PbO(s),并

且PbO(s)在较宽的温度范围 500~900K都占主导

地位;当温度超过 900K 时,PbO(s)开始向 PbO(g)

转化,在温度达到1000K时,系统中PbO(g)的比例

最大,当温度达到 1500K时,PbO(g)才分解一小部

分为 Pb(g). 
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图 2  焚烧过程中污泥典型成分对 Pb形态转化的影响 

Fig.2  Effect of different components on Pb species during sludge incineration 

从图 2(b)可以看出 ,在系统温度为 400~ 

1800K 范围内,考虑污泥中主元素 C、H、O、N

及Cl,未考虑 S和矿物质条件下,污泥焚烧处理过

程中 Pb 主要以 PbCl2(s)、PbCl4(g)、PbCl2(g)、

PbCl(g)、PbO(g)、Pb(g)存在 .Pb 在较低温度

400~650K 范围主要以 PbCl4(g)、PbCl2(s)存在,

随着温度的升高,在 650~1400K 范围 PbCl4(g)和

PbCl2(s)都转化为 PbCl2(g);当温度超过 1400K

时 ,PbCl2(g)逐渐转化为 PbCl(g)、PbO(g),并且

PbO(g)比例占绝对优势,这与 Verhulst 等
[32]
利用

ChemSage 模拟结果一致.对比图 2(a)可见,有 Cl

的存在,导致 PbCl2(g)在较大温度范围存在,可见

Cl的存在可促进 Pb的挥发. 

在系统温度为 400~1800K 范围,无Cl、无矿物

质、有 S存在条件下污泥焚烧中 Pb的形态主要以

PbSO4(s)、PbO(g)、Pb(g)存在(图 2(c)). Pb在 400~ 

1150K 之间主要以稳定的 PbSO4(s)存在,当温度超

过1150K时PbSO4(s)逐渐分解为PbO(g),当温度达

到 1250K 时,系统中 PbO(g)占的比例最大,当温度

达到1500K时,PbO(g)分解一部分为Pb(g).与图2(a)

对照可见,S化物的存在延迟了PbO(g)的生成,可以

减小 Pb 向大气排放.当同时考虑 C、H、O、N、

Cl 及 S 存在时,Pb 的形态主要以 PbSO4(s)、

PbCl2(g)、PbO(g)、PbCl(g)、Pb(g)存在(图 2d).对

照图 2(b)、图 2(c)及图 2(d)可以看出,Cl及 S同时

存在可以使PbCl2(g)产生范围变小,降低Pb的挥发,

这与 Lars等
[33]
的结果一致. 

2.3  不同吸附剂对 Pb 脱除效果的热力学平衡

模型预测 

采用吸附剂的方法捕集重金属时,其目标

是有害重金属与吸附剂发生吸附反应,所以分

别用含 Ca、Si、Al 氧化物分别与 Pb 反应生成

含 Pb化合物占总 Pb的百分比来考察吸附剂对

Pb的脱除效果,其中添加吸附剂与 Pb的物质的

量比为 1000.由图 3(a)可见,温度在 400~1000K

之间 Pb 与 Al2O3 结合形成稳定的固体化合物

(PbO)(Al2O3)(s), 当温 度超 过 1000K, (PbO) 

(Al2O3)(s)分解为 PbO(g).由图 3(b)可见,当加入

吸附剂 CaO 时,温度在 900~1100K 之间会形成

稳定的CaPbO4(s);当加入吸附剂 SiO2时,温度在
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800~1100K 之间分别形成稳定的固体 PbSiO3(s),

温度超过 1100K 不受吸附剂 CaO 及 SiO2加入

的影响.图 3(d)是利用污泥实际含有的矿物质成

分(表 2)模拟对 Pb迁移的影响,表明在同时含有

Cl 及 S 条件下,温度较低范围内有(PbO)(Al2O3) 

(s)生成,但在 1000~1400K范围内,污泥中本身具

有的矿物质成分不能抑制 Pb以 PbCl2(g)、PbO(g)

的形式挥发. 
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图 3  热处理过程中不同吸附剂对 Pb脱除的影响 

Fig.3  Effects of sorbents on Pb removal during sludge incineration 

3  结果与讨论 

3.1  不同焚烧温度对Pb的迁移及形态转化的影响 

考察了含水率为 0的干污泥分别在不同温度

下,热处理停留时间为 20min,空气过剩系数 λ=1.2

条件下的 Pb 在底渣中的含量及残留率.从图 4(a)

可以看出,不同温度条件下,Pb 在焚烧底渣中有一

定的富集 ,含量为 150~250mg/kg,并且温度从

500℃升到 800℃时,Pb的含量变化不大,当温度超

过 1000℃时,Pb的挥发量较为明显. 

按照BCR法将污泥焚烧渣中的 Pb可以分为

4种形态即:酸可交换态(F1),易还原态(F2),可氧化

态(F3)和残渣态(F4).由图 5(b)可见,焚烧温度为

500℃时,Pb 在活动态中主要以可氧化态存在(占

16.15%),而酸可交换态及易还原态比例小于 5%.

随着温度的升高,Pb 的易还原态比例逐渐增加,残

渣态比例有下降的趋势,另外还可以看出 Pb 的 4

种形态有相互转化的现象.当温度达到 1100℃时,

残渣态向易还原态及可氧化态转化,可能是部分

含 Pb的铝硅酸盐发生了分解的缘故
[34]

. 

不同焚烧温度条件下,污泥底渣微观结构

(图 6)也有较大的变化:温度较低时,颗粒之间堆

积较为疏松,并且表面比较粗糙,凸凹不平,颗粒

分布很不均匀,表面没有熔融的痕迹;随着温度升

高到 1100 ,℃可以看出颗粒在高温条件下发生了

部分熔融,小颗粒都逐渐熔融在一起,结合成致密

坚硬的块状颗粒,颗粒表面比较光滑,基本上看不

到小孔,温度升高,致使底渣颗粒之间逐渐发生反

应,结合形成了致密坚硬块状固体,阻碍了 Pb 挥

发进程,并且有利于重金属的稳定化.XRD 分析

结果表明,随着温度的升高出现了 NaAlSiO4、

K8Al2Si4O15、Fe2Al2O4、MgFeAlO4等物质,表明
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污泥烧结机制的发生
[35]

,污泥在高温下结焦会导 致重金属 Pb含量及形态发生变化. 
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图 4  不同热处理条件下重金属 Pb在底渣中的含量及残留率变化 

Fig.4  Pb contents and its fixation rate in the bottom ash under different incineration conditions 
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图 5  不同焚烧条件下重金属 Pb在底渣中的形态变化 

Fig.5  Variety of Pb fraction in the bottom ash under different incineration conditions 

对不同温度条件下的焚烧底渣进行了 EDS

分析,结果显示不同温度条件下底渣中的主要成

分为 Al、Si、P、S、Fe、Ca,这些主要成分含量

差别不大(图 7).以焚烧温度为 800℃为例(图 8),

块状颗粒中 C、Si 含量较高,而絮状颗粒中 O、

Al、P、K、Cu含量较高,并且两者与整个面分析

成分都有较大的差异,可见不同的元素在不同的

颗粒中富集的能力不同.由于不同金属的逐级冷



2期 刘敬勇等：污泥焚烧过程中 Pb的迁移行为及吸附脱除 473 

 

凝,不同金属在飞灰颗粒中的分布呈现出一定的

规律,其中 Pb 在飞灰颗粒核心位置浓度较高
[36]

,

而 Si、Al、Ca、Na、K 等在飞灰颗粒表面的浓

度较高. 

  

(a) 500℃ (b) 700℃ (c) 800℃ 

(d) 900℃ (e) 1000℃ (f) 1100℃  
图 6  污泥在不同温度焚烧后底渣的扫描电镜图谱 

Fig.6  SEM image of bottom ash after sewage sludge incineration at different temperature 
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图 7  不同焚烧温度条件下底渣中主量元素的变化特征 

Fig.7  The content of the main elements in the bottom slag 

at different temperature 

3.2  不同焚烧时间对 Pb 迁移与形态转化的

影响 

分别考察了污泥在停留时间为 5,10,20,25, 

30,60min,热处理温度为 900℃,污泥含水率为 0,空

气过剩系数 λ=1.2 条件下的 Pb 迁移与残留特性.

由图 4(b)可以看出 ,随着焚烧时间的延长 ,5~ 

10min内Pb在底渣中的残留率逐渐减小,而10min

后Pb的残留率基本不变,并且焚烧底渣中Pb含量

也有增加的趋势.可见时间的延长,增加了 Pb的挥

发量,但是这种影响不大.底渣中重金属 Pb的形态

分析表明[图 5(a)],时间的延长对酸可交换态影响

不大,但是可以增加易还原态的比例,减小了残渣

态比例.由 XRD分析可以看出,在 900℃焚烧条件

下,经过 5min 的焚烧时间后即出现 K8Al2Si4O15, 

NaAlSiO4等物质,试验设置的停留时间对XRD的

峰高影响不大,表明 5min后烧结机制对重金属 Pb

的影响基本相同. 

3.3  不同污泥含水率对 Pb 迁移与形态转化的

影响 

考察了污泥含水率分别为 0%、22%、55%、

65%、75%,焚烧温度为 900 ,℃焚烧时间为 20min,

空气过剩系数 λ=1.2条件下的重金属 Pb的迁移特

性.由图4(c)可以看出含水率对重金属Pb的残留率

影响较大,其中含水率在 0~55%时,Pb 残留率变化

不大,当含水率增加到 55%,重金属 Pb的残留率均

明显增加,与含水率为 0的污泥焚烧后的固定率相

比,增幅在 10%左右.当改变水分的比例会引起焚

烧气氛变化,使焚烧变得更为复杂,其中,水分比例

增加时,水加速传质,促使焚烧产生的氯和氯化氢
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更易与生成的水蒸气作用,导致 Pb 的氯化态向氧

化态转变
[37]

,抑制了 Pb的氯化物生成和挥发;另外,

当炉内的高温烟气遭遇到水汽时,温度下降,导致

Pb 等挥发物的冷凝,从而影响重金属 Pb 的迁移行

为,这与Durlak等
[18]
利用热力学平衡分析的研究结

论相吻合.底渣中Pb的形态分析表明(图5(c)),随着

含水率的增加,Pb 的可氧化态比例减小,残渣态比

例增加,而酸可交换态的比例变化不大. 

 
  

A 

B 

C 

 
图 8  污泥焚烧后底渣不同颗粒的 SEM-EDS(图 A块状;B絮状;C整个面) 

Fig.8  SEM-EDS image of bottom ash after sewage sludge incineration at different locations 

3.4  不同焚烧空气过剩系数对 Pb 迁移与形态

转化的影响 

考察了空气过剩系数 λ分别为 1、1.1、1.2、

1.5、2条件下,污泥含水率为 0,焚烧温度为 900 ,℃

焚烧时间为 20min条件下的 Pb的迁移特性.污泥

焚烧所需要的理论空气量 V0是根据污泥所含的

元素 C、H、O、S 的含量确定(表 1),利用式(2)

计算理论空气量 V0. 

 
0

1
1.867 5.6( ) 0.7

0.21 8

O
V C H S

⎡ ⎤
= + − +⎢ ⎥

⎣ ⎦
 (2) 

从图4(d)可以看出,当λ从1增加到1.2时,焚烧

底渣中Pb的含量有下降的趋势;当λ从1.5增加到2

时,底渣中Pb的含量有显著的降低,另外就Pb的残

留率来看,随着λ的增加,Pb的残留率有下降的趋势,

底渣中 Pb 的形态分析结果表明[图 5(d)],当 λ 在

1~1.1 之间时,Pb的活动态(F1+F2+F3)变化不大;当

λ从 1.2 增加到 2 时,Pb 的活动态从 20.5%增加到

26.68%,当λ在 1.5时 Pb的残渣态比例最高.污泥不

完全燃烧可导致能源的不完全利用和有机氯化物

如PCDD/F的产生
[38]

,当空气过剩系数较高时,得到

较低的 Pb残留率,并且焚烧炉中挥发态的 Pb可能

被空气流速带出.由于在合适的氧化环境中生成的

金属氧化物具有较高的熔点
[39]

,因此建议污泥焚烧

时,空气过剩系数在1.5左右较为合适,此时Pb的存

在对底渣及大气污染减小. 

3.5  不同吸附剂对 Pb迁移与形态转化的影响 

向干污泥样品中添加 4 种固体吸附剂(CaO, 

Al2O3,高岭土,粉煤灰),添加剂与污泥的质量比设

定为 1/5、1/10、1/15、1/20、1/40,然后把添加剂

与污泥混匀.污泥焚烧条件为:温度为 900℃,焚烧

时间为 20min,空气过剩系数为λ=1.2.图 9对比了

4 种吸附剂对重金属的吸附效果,当固体吸附剂

添加比例为 1/10 时,从控制重金属 Pb 挥发角度

来看,CaO及 Al2O3要优于粉煤灰和高岭土. 

当CaO添加比例从1/40到增加到1/10时,Pb

的残留率从 79.51%增加到 89.55%.对添加 CaO, 

Al2O3,高岭土比例分别是 1:40及 1:5两种焚烧底

渣进行了 XRD 分析,结果表明底渣主要以 Ca- 
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Si-Al 的氧化物组成,包括 NaAlSiO4、CaSO4、

K8Al2Si4O15 等,其中 Pb 可能与高岭土生成了

PbAl2SiO8 或 PbAl2O4,Pb 可能与 CaO 生成

CaPbO4有利于抑制 Pb的挥发
[40-41]

. 
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图9  污泥添加不同比例固体吸附剂焚烧后底渣中Pb的

残留率 

Fig.9  The residual rate of Pb in the bottom ash after 

adding different proportion of adsorbents during  

sludge incineration 

添加剂对重金属的吸附包括物理吸附和化

学吸附,其中物理吸附主要以重金属蒸汽在孔内

凝结为主,尽管污泥焚烧中痕量元素的浓度达不

到饱和,但由于孔内扩散、开尔文效应和灰焦颗

粒和固体添加剂高比表面性,使得挥发出来的痕

量元素可以在高于露点的温度下凝结,即发生毛

细管凝聚;化学吸附是添加剂表面和内部小孔表

面存在的活性位(如 SiO2、Al2O3,MgO等),这些活

性位在高温下可以与重金属化合物反应生成稳

定的晶体和玻璃体,导致 Pb 残留在底渣中.其实

固体吸附剂活性中心与重金属化合物分子的相

互作用取决于重金属的化学性质,另外这些活性

位的分布也是不均匀的,所以各重金属化合物对

活性位的竟争具有选择性
[12,40]

.向污泥中添加固

体添加剂,会引起底渣性质的改变,不同添加剂对

痕量元素具有不同的抑制效果;另外,对不同的重

金属,各吸附剂所表现出的吸附能力也不同,这主

要与吸附剂组分、吸附剂粒径、粒径分布、表面

积的大小、及活性位的多少等因素有关系
[42]

. 

3.6  实验与模型计算结果对比分析 

以加入固体吸附剂脱除 Pb的实验和热力学

平衡模型计算结果做为对比基础.本次实验研究

使用的吸附剂有 CaO、Al2O3、粉煤灰和高岭土,

其中高岭土的化学式是 Al2O3-2SiO2-2H2O,具有

从周围介质中吸附各种离子及杂质的性能,在加

热至接近其熔点(一般超过 1000 )℃ 时,物质自发

地充填粒间隙而致密化,升温过程中会发生一系

列物理化学变化(脱水作用、分解作用、生成莫

来石,易熔杂质熔化生成玻璃相充填于质点间的

空隙等),而导致制品收缩的性能,焙烧时,坯料中

若混有大量的石英,它将发生晶型转化.另外一种

吸附剂粉煤灰的化学组成类似于粘土的化学组

成,组要包括 SiO2,Al2O3,Fe2O3,CaO和未燃尽炭. 

从图 2(a)可以看出,未加吸附剂时,PbO(g)开始

生成时的温度为 800K,当加入吸附剂 SiO2 后

PbO(g)开始形成时的温度比不加吸附剂温度有所

升高(表4),而加入CaO和Al2O3后其温度基本不变;

随着温度升高 ,(PbO)(Al2O3)(s)、 PbSiO3(s)和

CaPbO4(s)向 PbO(g)转化超过 50%比例时,三种吸

附剂都比不加吸附剂温度有所提升(表 4),其中提

升温度顺序为 T(CaO) = T(SiO2)>T(Al2O3);当 Pb 完

全以 PbO(g)形式存在时 ,提升温度顺序为

T(Al2O3)> T(SiO2) =T(CaO).从抑制 PbO(g)的挥发

效果来看,SiO2、Al2O3和 CaO抑制 PbO(g)生成的

温度区间分别为 800~1050K、400~ 1000K、

900~1050K,其中加入 CaO仅在较窄的温度范围有

CaPbO4(s)存在,而加入 Al2O3在较宽的温度范围内

有(PbO)(Al2O3)(s)存在,因此热力学模型表明吸附

剂 Al2O3从抑制 Pb挥发的角度来讲要优于吸附剂

CaO,这与本次实验结果并不能较好吻合. 

表4  污泥焚烧过程中添加吸附剂前后PbO(g)生成温度变化 

Table 4  The range of temperature with different 

proportions of PbO(g) after adding sorbents 

吸附剂类型
PbO(g)形成

温度 (K)

PbO(g)比例>50% 

时的温度(K) 

PbO(g)的比例≈100%

时的温度(K) 

未加吸附剂 800 950 1000 

Al2O3 800 1000 1300 

SiO2 900 1050 1100 

CaO 800 1050 1100 

 

本次热力学模型计算与重金属Pb的迁移行为

模拟实验结果有一定的差异,可能由于 Pb 向气相

转变受到其形成的氯化物蒸发压力和气固相质量

转换条件等因素限制,并且污泥在焚烧室内停留时

间较长,而烟气排出时间较短,Pb 平均的蒸发百分
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比明显低于热力学计算所设定的挥发值;另外在污

泥焚烧实验中,含量较高的固相重金属元素与其他

固相主要元素反应生成稳定的硅酸盐和铝酸盐;实

验中维持空气送风,因而随着可燃物质的殆尽,烟

气中氧浓度的提高,氯化反应受到阻碍,重金属的

挥发释放受到抑制;为了简化热力学平衡计算,未

考虑合成污泥样品的主要元素,如 Si、Ca、Al、P 等,

因而,潜在稳定的硅酸盐和铝酸盐形成和主要元素

与 Cl可能发生的反应被忽略. 

应强调的是,虽然 FACTsage 化学热力学平

衡计算软件可较好地模拟污泥燃烧过程中各元

素的变化规律,但计算结果和真实的污泥燃烧反

应过程相比,基于系统 Gibbs 自由能最小原理的

化学热力学平衡计算仍存在以下局限性
[43-44]

:①

当燃烧区域温度较高、有足够的停留时间时,体

系可达到化学热力学平衡状态;但如果燃烧区域

温度较低,即使有足够的停留时间,整个体系也无

法达到化学热力学平衡状态;②在实际燃烧区域,

由于混合及传热条件的限制,参与燃烧的反应物

可能存在一定的温度梯度及浓度梯度,可以在局

部范围内达到平衡,但整体上难以达到平衡,造成

实际燃烧结果和热力学平衡计算结果有一定的

偏差;③实际燃烧过程中可能生成的所有相关化

学物质在平衡计算中都必须考虑到,然而由于

FACTsage 软件本身的限制,反应产物的数量是

有限的,因此,计算结果可能与实际情况产生某些

偏差.虽然化学热力学平衡计算仅可获得在理想

状态下各元素的变化规律,但对污泥实际燃烧过

程Pb的排放行为及控制仍然具有良好指导作用. 

4  结论 

4.1  热力学平衡模型计算得到污泥焚烧过程中

Pb主要以 PbO(g)形式挥发;当氯化物存在时,Pb主

要以PbCl2(g)形式挥发,并且氯化物有促进Pb挥发

的趋势;当硫化物存在时,有 PbSO4(s)生成,硫化物

可以阻滞 Pb 的挥发.另外热力学平衡模型计算得

到污泥焚烧过程中固体吸附剂Al2O3、SiO2、CaO

的加入有稳定的(PbO)(Al2O3)(s)、PbSiO3(s)和

CaPbO4(s)化合物生成,延缓了 PbO(g)生成温度,并

且Al2O3对 Pb脱除效果优于 SiO2和 CaO. 

4.2  随着焚烧温度的升高,焚烧底渣中 Pb 的残

留量有减小的趋势,并且底渣中Pb的易还原态比

例逐渐增加,残渣态比例有下降的趋势;焚烧时间

的延长,对焚烧过程中 Pb 的挥发影响不大,但底

渣中 Pb的残渣态比例有所减小. 

4.3  焚烧过程中含水率对重金属 Pb 的迁移影响

较大,水分的增加导致 Pb 的氯化态向氧化态转变,

抑制了 Pb 的氯化物的挥发;随着空气过剩系数的

增加,Pb 的残留率有下降的趋势,但当空气过剩系

数过高,挥发态的 Pb 可能被空气流速带出而导致

Pb 污染物外排;污泥焚烧过程中四种固体吸附剂

CaO、Al2O3、粉煤灰和高岭土的加入有利于 Pb

的残留并固定在焚烧底渣中,从控制 Pb 挥发角度

来看,CaO及Al2O3要优于粉煤灰和高岭土. 
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