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摘  要：为探究脲酶诱导碳酸钙沉淀（enzyme induced carbonate precipitation，EICP）技术修复重金属污染土的环境耐久性，

分别对 EICP 修复后的锌、铅污染土进行酸液浸泡、冻融试验和雨淋试验，探讨了 EICP 修复锌、铅污染土在不同环境条件

下的耐久性及其影响规律。结果表明，在不同浓度、不同类型酸液条件下，EICP 修复后的锌、铅污染土中可交换态和碳酸

盐结合态的重金属离子浸出量随 pH 值降低，碳酸盐结合态含量降低，可交换态含量逐渐增加，且硫酸环境下的稳定性大于

硝酸环境下的稳定性；随着冻融循环次数的增加，EICP 修复后的锌、铅污染土中可交换态离子浸出量增加，碳酸盐结合态

含量减少；在大雨条件下，Zn2+、Pb2+主要在前 20 min 内进行释放，并由上往下迁移；经 EICP 修复重金属污染土在酸液、

冻融循环和雨淋条件下具有良好的耐久性。 
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Abstract: To explore the environmental durability of heavy metal contaminated soil remediated by enzyme induced carbonate 
precipitation (EICP) technology, acid soaking, freeze-thaw tests, and rainfall tests were carried out on the zinc and lead contaminated 
soil after EICP remediation, respectively. The durability and influence of the zinc and lead contaminated soil remediated by EICP 
technique under different environmental conditions and the corresponding influence regularity were discussed in this paper. The 
results showed that under different concentrations and types of acid solutions, the leaching amount of heavy metal ions in 
exchangeable and carbonate bound forms in the zinc and lead contaminated soil after EICP remediation decreased with pH value, 
with the content of ions in carbonate bound forms decreasing and the content of ions in exchangeable forms gradually increasing. It 
was also found that the stability in sulfuric acid solution was greater than that in nitric acid solution. As the number of freeze-thaw 
cycles increased, the leaching amount of exchangeable ions in the zinc and lead contaminated soil remediated by EICP technique 
increased, while the content of ions in the carbonate bound form reduced. Under the condition of heavy rain, Zn2+ and Pb2+ were 
mainly released within the first 20 minutes and migrated from top to bottom. All the results demonstrate that the heavy metal 
contaminated soil remediated by EICP technology has a good durability under acid soaking, freeze-thaw cycles, and heavy rain. 
Keywords: zinc and lead contaminated soil; enzyme induced carbonate precipitation (EICP); acid soaking; freeze-thaw test; rainfall test 
 

1  引  言 

重金属是指密度大于 5 g/cm3的金属，约有 45

种，其中常见的重金属元素包括锌（Zn）、铅（Pb）、
镉（Cd）、镍（Ni）、铜（Cu）、汞（Hg）等[1]。土

壤重金属污染是影响生态系统和人类健康的世界性
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问题，除了罕见的地质原因外，重金属污染物还通

过大气沉降、固体废物、电子工业、采矿、化石燃

料消耗、农业化学品使用和灌溉等活动无意中引入

土壤[2-5]。我国重金属污染土分布较广泛，其中，河

南省内包括焦作、新乡、商丘、开封等地存在不同

程度的锌、铅污染[6]。 
土壤重金属污染具有隐蔽性、积累性、不可降

解性、难治理性等特点[7]，土中的重金属会随着食

物链进入人体，给人体带来伤害，如 Pb、Zn 等会

给人体带来不可逆的伤害[8-10]。因此，对重金属污

染土的处理势在必行。目前常用的重金属污染土原

位、异位修复技术包括固化/稳定化、电动提取、土

壤冲洗和植物修复等[11]。但这些修复技术普遍存在

投资成本高、修复周期长、修复效果不稳定等问题，

在修复过程中会破坏原有的土质结构，所加入的固

化剂很可能会对环境造成二次污染[12-13]。土壤中的

微生物虽不能降解和破坏重金属，但可以通过影响

重金属的化学或物理性质，改变重金属在土壤中的

迁移转化[14]，且具有修复简单、环境友好和费用低

廉的特点，在污染土修复中逐渐得到推广应用[15]。 
微生物诱导碳酸钙沉淀（microbially induced 

calcite precipitation，MICP）[16]和植物脲酶促碳酸钙

沉淀（enzymatically induced carbonate precipitation，
EICP）[17-18]技术通过尿素分解来获得，与离子结合

形成的碳酸钙沉淀，达到土体处理[19-22]、砖石建筑

修复[23-25]、沙尘抑制[17, 26]、污染土修复[27]等效果。

Achal等[28]将尿素分解细菌与Pb污染的土壤混合以

触发 MICP，发现对铅离子去除率达 83%。王新花

等[29]采用 MICP 处理铅污染，测得 Pb2+去除率达到

97%以上。但由于 MICP 所需微生物在筛选、培养

驯化、接种使用过程中较为繁琐。边汉亮等[30]采用

EICP 技术对重金属污染土进行修复试验研究，对

Zn2+污染土处理 3 次后，使得可交换态 Zn2+减少了

83.75%，为重金属污染土修复提供了新思路。许朝

阳等[31]采用巴氏芽孢杆菌，对修复后的铜、铅重金

属污染土进行硝酸型酸雨模拟试验发现，可交换态

铜、铅含量平均增加了 27.2%和 23.6%；在冻融循

环下，可交换态重金属含量仅有小幅增加。王瑶等[32]

通过毒性特征浸出试验（TCLP）发现，长期冻融循

环作用会增加固化/稳定化铅锌镉复合重金属污染

土 Pb2+、Zn2+、Cd2+的浸出浓度。李敏等[33]模拟了

干湿循环、长期浸水、高温、冻融循环环境，以浸

出毒性指标评价了固化土体的环境效应，结合微观

形态及重金属形态分析评价了其失稳机制，表明无

机材料固化重金属污染土的应用需要考虑环境的影

响。虽然 EICP 技术修复重金属污染土有明显的处

理效果，但当 EICP 修复后的土体受到酸雨、冻融、

雨淋等不利环境的影响时，土体是否会出现可逆，

导致土壤中重金属离子的增加需要进一步研究。 
基于此，本文对 EICP 修复后的土体分别进行

耐酸、冻融循环以及雨淋试验，研究土体在不同酸

性溶液、不同冻融循环次数、不同雨淋时间下重金

属离子的迁移转化规律，为后续研究提供理论支持。 

2  试验材料及方法 

2.1  试验材料 
（1）本次试验以厦门 ISO 标准砂（99.7%石英）

为研究对象进行污染土的制备和修复，其基本参数

如表 1 所示。 
 

表 1  标准砂基本参数 
Table 1  Basic geotechnical parameters of standard sand 

土体
类型

中值粒径
D50 /mm

不均匀
系数
Cu 

曲率
系数
Cc

土粒相
对密度
Gs 

pH 最小干密度
/(g·cm−3) 

最大干密度
/(g·cm−3)

厦门标
准砂

0.64 7.27 0.55 2.65 6.5 1.54 1.87 

 
（2）大豆脲酶溶液：市场上购买的非转基因大

豆用破碎机打碎加冰，经搅拌、静置、离心、过滤

得到大豆脲酶。 
（3）反应液：尿素和 CaCl2混合溶液。 
（4）模拟重金属溶液：按照设计重金属离子含

量，用电子天平精确称取不同质量的 Pb(NO3)2、

Zn(NO3)2，用去离子水定容至 500 mL 保存备用。 
2.2  污染土制备 

污染土采用在标准砂土内分别均匀掺入重金

属溶液制得，具体制备方法如下所述： 
（1）含 Zn2+污染土的制备：称取 11.423 g 的

Zn(NO3)2 溶于 500 mL 的去离子水中，用磁力搅拌

器充分搅拌后，从中取 100 mL 溶液掺入 500 g 的烘

干砂土中，充分搅拌均匀，制成 Zn2+总含量为      
1 000 mg/kg 的污染土，放置 30 d 使其风干备用。 

（2）含 Pb2+污染土的制备：称取 4 g 的 Pb(NO3)2

溶于 500 mL 的去离子水中，用磁力搅拌器充分搅

拌后，从中取100 mL溶液掺入500 g的烘干砂土中，

充分搅拌均匀，制成 Pb2+总含量为 1 000 mg/kg 的

污染土，放置 30 d 使其风干备用。 
2.3  土壤重金属污染土的修复 

常见的注浆方法有：注射法、表面渗滤法和预

混法。本试验采用注射法将 EICP 溶液滴注于污染

土试件（内径为 39 mm、高度为 80 mm）内部，采
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用蠕动泵将砂柱试件与 EICP 溶液连接进行污染土

修复试验（见图 1）。具体操作如下： 

 

图 1  砂柱滴注试验 

Fig.1  Drip injection test for sand column 
 
（1）将 PVC 圆柱形模具底部隔一层纱布放在透

水石上，将称取的 150 g 砂土分层压实装入模具内，

在分层处刮毛，避免上下层之间存在明显冷缝；然

后，在砂土顶部铺一层土工布并塞上带孔橡胶塞，

每个空白对照组（不含重金属离子）和试验组（含

重金属离子污染土）均设置 3 个平行试样。 
（2）利用蠕动泵以 2 mL/min 的速率将 40 mL 

EICP 溶液滴注于污染土试样内部，每次滴注完后静

置 8 h，确保脲酶和反应液充分在试样内部反应。 
（3）采用 Tessier 提出的连续提取法[34]，对修复

前、后污染土进行重金属各形态分析。 
2.4  稳定性研究 

目前还没有针对重金属污染土的专门试验规

范，在试验过程中参考了文献[32]的试验方法。 

2.4.1 耐酸试验研究 
（1）不同酸溶液中重金属浸出量 
硫酸溶液中浸泡：分别取经 EICP 技术修复 3

次后的锌、铅污染土 50 g 放入烧杯中，然后在对应

的烧杯中倒入 200 mL 不同 pH 值（2、3、4、5）的

硫酸溶液，设置 3 组平行试样，总浸泡时间设定为

50 d，分别在 5、10、20、35、50 d 时对烧杯中的溶

液进行提取。经稀释、定容后，利用原子分光光度

计检测溶液中重金属离子的浸出量。 
硝酸溶液中浸泡：分别取经 EICP 技术修复 3

次后的锌、铅污染土 50 g 放入烧杯中，然后在对应

的烧杯中倒入 200 mL 不同 pH 值（2、3、4、5）的

硝酸溶液，设置 3 组平行试样，与硫酸溶液相同，

测定溶液中重金属离子的浸出量。 
（2）酸液浸泡后修复污染土中各形态含量 
将经硝酸溶液和硫酸溶液浸泡50 d的土体经过

滤后取出，待水分完全蒸发后再用 Tessier 五步提取

法对土体中各形态重金属含量进行提取，随后利用

原子分光光度计对提取液中重金属各形态含量进行

测定。 
2.4.2 冻融试验研究 

将人工制备的离子浓度均为 1 000 mg/kg 的锌、

铅污染土，利用 EICP 技术进行 3 次修复后放至于

直径为 8 cm、高度为 5 cm 的密闭的铝盒容器内，

放置之前在铝盒内部铺一层保鲜膜，防止在冻融循

环过程中出现水分散失，将铝盒放入冻融循环机中

进行 1、3、5、7、15、20、30 次的冻融循环试验。 
冻融循环是先将试样浸水，放置于−15 ℃的条

件下冷冻 12 h，然后在常温下进行融化，以此为一

个循环周期。在 1、3、5、7、15、20、30 个冻融循

环周期时，分别对锌、铅污染土中重金属各形态的

含量进行测定，以此探究不同冻融循环次数下，经

EICP 技术修复后锌、铅污染土中重金属不同形态离

子的浸出规律。 
2.4.3 耐雨淋试验研究 

据资料显示，开封市年平均降雨量为 700 mm，

本试验模拟降雨强度为大雨，设定降雨强度为    
15 mm/h[35]。试验所用耐雨淋装置（见图 2）由笔者

所在课题组团队研发定制。 

 

图 2  雨淋装置示意图（单位：cm） 
Fig.2  Schematic diagram of the rainfall test apparatus 

(unit: cm) 
 
（1）污染土装模 
将人工制备的锌、铅污染土装入模具内，在制

样时需控制试样的密实度，以确保后续的修复效果。

根据制样容器尺寸，控制填入土体一定的质量来保

证每组土体密度相同。 
（2）污染土雨淋试验 
将养护完成后的污染土试样盆放入试样操作

箱内用支撑板支撑固定住。然后，调节隔膜泵控制

雨速为 15 mm/h 用来模拟降雨量，同时从集水槽中，

集水槽
试样盆

试样操作箱 

5

20

50

储水箱 隔水板
支撑板导管

试样盆
花洒

隔膜泵

50
50

10

50

40 
20

8
5
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每隔 10 min 收集记录 1 次，共记录 1 h 内经受雨淋

冲刷后的含重金属离子的污染水。最后，采用原子

分光光度计分别检测经雨淋过后试样盆上、中、下

部位的锌、铅污染土中各形态重金属离子的含量，

并将收集到的淋滤液（污染水）用原子分光光度计

进行检测。 

3  结果与分析 

3.1  耐酸试验结果 
观察浸泡后的溶液发现，浸泡后的锌和铅污染

酸溶液无明显颜色变化，但在浸泡过程中，土颗粒

周围可以明显看到有气泡产生，且浸泡 50 d 后的土

颗粒与浸泡前相比土变得更加松散。由此可知，在

酸溶液浸泡过程中会发生一系列化学反应，并且伴

随少量二氧化碳气体产生。 
3.1.1 酸性溶液中锌、铅总的离子浸出量结果 

经 EICP 技术修复后，锌、铅污染土在不同 pH
值的硝酸溶液中浸泡后，总的离子浸出量随时间变

化规律如图 3、4 所示。锌、铅污染土在不同 pH 值

的硫酸溶液中浸泡后，总的离子浸出量随时间变化

规律如图 5、6 所示。 

 

图 3  不同浸泡时间下硝酸溶液中锌离子浸出量变化情况 
Fig.3  Variation of the leaching amount of Zn2+ in nitric 

acid solution over soaking time 

 

图 4  不同浸泡时间下硝酸溶液中铅离子浸出量变化情况 

Fig.4  Variation of the leaching amount of Pb2+ in nitric 
acid solution over soaking time 

 

图 5  不同浸泡时间下硫酸溶液中离子浸出量变化情况 
Fig.5  Variation of the leaching amount of Zn2+ in sulfuric 

acid solution over soaking time 

 

图 6  不同浸泡时间下硫酸溶液中铅离子浸出量变化情况 
Fig.6  Variation of the leaching amount of Pb2+ in sulfuric 

acid solution over soaking time 
 
在硝酸溶液中，当 pH = 2 时，修复后的锌、铅

污染土浸泡 50 d 后的 Zn2+、Pb2+浸出量分别为   
2.03 mg/L 和 1.62 mg/L，占浸泡前 Zn2+、Pb2+总量

的 2.03%和 1.62%；当 pH = 5 时，修复后的锌、铅

污染土浸泡 50 d 后的 Zn2+、Pb2+浸出量分别为   
0.68 mg/L 和 0.41 mg/L，占浸泡前 Zn2+、Pb2+总量

的 0.68%和 0.41%。在硫酸溶液中，当 pH = 2 时，

修复后的锌、铅污染土浸泡 50 d 后的 Zn2+、Pb2+浸

出量分别为 0.86 mg/L 和 0.48 mg/L，占浸泡前 Zn2+、

Pb2+总量的 0.86%和 0.48%；当 pH = 5 时，修复后

的锌、铅污染土浸泡 50 d 后的 Zn2+、Pb2+浸出量分

别为 0.14 mg/L 和 0.11 mg/L，占浸泡前 Zn2+、Pb2+

总量的 0.14%和 0.11%。 
由此可知，经 EICP 技术修复后的锌、铅污染

土分别在硝酸溶液和硫酸溶液中浸泡后，污染土中

的部分 Zn2+、Pb2+会释放到酸性溶液中，且 pH 值

越小，离子浸出量越多。在低 pH 值的条件下，酸

性溶液中的氢离子会与土壤颗粒中的重金属阳离子

进行竞争吸附，导致金属离子从土壤颗粒中解离并

进入溶液中[36]，低 pH 值会破坏土壤中金属离子与
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颗粒之间的结合力，使其更容易被溶解并移出土壤。

试验结果显示，锌、铅污染土在硫酸溶液中的浸出

量要小于在硝酸溶液中的浸出量，从酸溶液的络合

能力及氧化还原性质分析出发，原因可能是由于硫

酸的络合能力较低且缺乏强氧化性。锌和铅污染土

在硫酸溶液中的金属离子浸出量通常要小于在硝酸

溶液中的浸出量。同时随着时间的增加，总的离子

浸出量先增大，30 d 后基本趋于稳定。 
3.1.2 可交换态和碳酸盐结合态金属离子浸出结果 

分别对酸性溶液浸泡50 d后污染土中各形态离

子含量进行测定，5 种形态中，铁锰氧化物结合态、

有机质及硫化物结合态以及残渣态变化甚微，而可

交换态和碳酸盐结合态含量变化较为明显，所以主

要对可交换态和碳酸盐结合态重金属含量进行测定

分析。 
图 7、8 分别是修复后的锌、铅污染土用 pH = 2、

3、4、5 的硝酸溶液浸泡 50 d 后，污染土中可交换

态和碳酸盐结合态含量与不同 pH 的硝酸溶液之间

的关系。图 9、10 分别为修复后的锌、铅污染土用

pH = 2、3、4、5 的硫酸溶液浸泡 50 d 后，污染土

中可交换态和碳酸盐结合态含量与不同 pH 值的硫

酸溶液之间的关系。 
由图 7、8 可知，在硝酸溶液浸泡前，污染土

中 Z n 2 +可交换态和碳酸盐结合态含量分别为  
91.39 mg/kg 和 386.89 mg/kg，Pb2+可交换态和碳酸盐

结合态含量分别为 20.84 mg/kg 和 432.02 mg/kg。当
pH = 2 时，Zn2+可交换态含量增加到 107.84 mg/kg，
增加了 18.0%，Zn2 +碳酸盐结合态含量减少到 
326.15 mg/kg，减少了 15.7%；而 Pb2+可交换态含量

增加到 24.36 mg/kg，增加了 16.9%，Pb2+碳酸盐结 

 

图 7  不同 pH 值硝酸溶液浸泡锌污染土的不同形态离子含

量变化情况 
Fig.7  Variations of the contents of different ions in 
zinc-contaminated soil soaked in nitric acid solution      

at different pH values 

 
图 8  不同 pH 值硝酸溶液浸泡铅污染土的不同形态离子含

量变化情况 
Fig.8  Variations of the contents of different ions in 
lead-contaminated soil soaked in nitric acid solution      

at different pH values 

 

图 9  不同 pH 值硫酸溶液浸泡锌污染土的不同形态离子含

量变化情况 
Fig.9  Variations of the contents of different ions in 

zinc-contaminated soil soaked in sulfuric acid solution    
at different pH values 

 

图 10  不同 pH 值硫酸溶液浸泡铅污染土的不同形态离子

含量变化情况 
Fig.10  Variations of the contents of different ions in 
lead-contaminated soil soaked in sulfuric acid solution    

at different pH values 
 
合态含量减少到 375.43 mg/kg，减少了 13.1%。 

由图 9、10 可知，在硫酸溶液浸泡前，污染土
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中 Zn2+可交换态和碳酸盐结合态含量分别为  
91.39 mg/kg 和 386.89 mg/kg，Pb2+可交换态和碳酸

盐结合态含量分别为 20.84 mg/kg 和 432.02 mg/kg。
当pH = 2时，Zn2+可交换态含量增加到106.65 mg/kg，
增加了 16.7%，Zn2+碳酸盐结合态含量减少到 
336.21 mg/kg，减少了 13.1%；而 Pb2+可交换态含量

增加到 23.88 mg/kg，增加了 14.6%，Pb2+碳酸盐结

合态含量减少到 381.47 mg/kg，减少了 11.7%。 
综上所述，在酸性溶液的浸泡下，污染土中可

交换态和碳酸盐结合态的浸出量主要取决于酸性溶

液的 pH 值，随着 pH 值的降低（酸性逐渐增大），

锌、铅污染土中碳酸盐结合态含量都逐渐下降，可

交换态的含量都呈逐渐增加趋势，且在硫酸中的浸

出量小于在硝酸中的浸出量，这表明，在硫酸中的

稳定性大于在硝酸环境下的稳定性。酸性条件下浸

泡后，不同形态离子变化结论与许朝阳等[31]结论相

似。 
3.2  冻融试验结果 

为研究土体在寒冷条件下的环境稳定性，对

EICP 技术修复 3 次后的锌、铅污染土进行冻融循环

试验，测试重金属不同形态的变化量，进而评价

EICP 矿化技术处理后的锌、铅污染土在冻融循环条

件下的稳定性。 
图 11、12 记录了污染土中 Zn2+、Pb2+可交换态、

碳酸盐结合态与冻融循环次数之间的变化值。由表

可知，经冻融循环后的锌、铅污染土可交换态的增

加量和碳酸盐结合态的减少量相对较为明显。与冻

融前相比，冻融 30 次后 Zn2+、Pb2+可交换态含量分

别增加了 8.4%、6.5%，碳酸盐结合态含量分别减少

了 10.24%、8.72%。 

 

图 11  Zn2+污染物含量与冻融循环次数的关系 
Fig.11  Relationship between the content of Zn2+ 

contaminant and the number of freeze-thaw cycles 

 
图 12  Pb2+污染物含量与冻融循环次数的关系 

Fig.12  Relationship between the content of Pb2+ 
contaminant and the number of freeze-thaw cycles 
 
综上所述，经冻融循环后，锌、铅污染土中的

可交换态含量增加，碳酸盐结合态含量的减少，残

渣态含量变化不明显。分析其原因，在冻融作用下，

存在于土体中的游离水，遇冷冻结成冰后，会出现

体积膨胀的现象，再次遇热后体积又会收缩，土体

在经受连续的膨胀、收缩后，经 EICP 技术矿化后

的土颗粒间的团聚体会被破坏。同时，在修复过程

中生成的碳酸盐晶体也可能在冻融循环过程中发生

破裂，导致污染土中被固定的重金属被重新释放出

来。冻融试验结果与许朝阳[31]、王瑶[32]等研究结论

相似。 
3.3  耐雨淋试验结果 

铅污染土经雨淋侵蚀后，每隔 10 min 记录淋滤

液中的 Zn2+、Pb2+随时间的浸出量的关系。 
3.3.1 淋滤液中锌、铅离子浸出量结果 

由图 13、14 可以看出，EICP 技术修复前、后

的锌、铅污染土经雨淋侵蚀后，淋滤液中检测出的

Zn2+、Pb2+含量随时间的延长，整体曲线都呈现出

逐渐降低的趋势。其中，对于未经 EICP 技术修复

的锌、铅污染土在雨淋的侵蚀下，在前 20 min 内，

都出现曲线急剧下降，淋滤液中的 Zn2+含量从 
87.35 mg/L 下降到 31.16 mg/L，降低了 64.33%，Pb2+

含量从 68.36 mg/L 下降到 30.6 mg/L，降低了

55.24%。而在 20～60 min 内，曲线逐渐趋于稳定，

淋滤液中 Zn2+、Pb2+的含量变化相对较小。对于经

EICP 技术修复后的锌、铅污染土在雨淋的侵蚀下，

在前 20 min 内，淋滤液中重金属离子的含量变化相

对较大，Zn2+含量从 22.5 mg/L 降低到 16.12 mg/L，
降低了 28.4%，Pb2+含量从 13.46 mg/L 降低到  
10.18 mg/L，降低了 24.4%。而在 20～60 min 内，

淋滤液中 Zn2+、Pb2+的含量变化甚微，曲线整体都
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呈现出先缓慢下降，后趋于稳定的现象。 

 

图 13  EICP 修复前后 Zn2+浸出量与雨淋时间的关系 
Fig.13  Relationship between the leaching amount of Zn2+ 

and raining time before and after EICP remediation 

 

图 14  EICP 修复前后 Pb2+浸出量与雨淋时间的关系 
Fig.14  Relationship between the leaching amount of Pb2+ 

and raining time before and after EICP remediation 
 
综上所述，锌、铅污染土在雨淋的作用下，污

染土中的 Zn2+、Pb2+主要在前 20 min 内进行释放，

并且经 EICP 技术修复后的锌、铅污染土在雨淋冲

刷后离子的浸出量要小于未经 EICP 修复的锌、铅

污染土。这进一步证明了 EICP 技术在修复污染土

的过程中能够固定污染土中的 Zn2+、Pb2+，降低其

迁移性，达到修复的目的。 
3.3.2 不同淋雨位置锌、铅各形态含量结果 

图 15、16 分别表示经 EICP 修复前、后锌污染

土上、中、下部位中 Zn2+各形态含量变化情况。图

17、18 分别表示经 EICP 修复前、后铅污染土上、

中、下部位中 Pb2+各形态含量变化情况。 

由图可知，EICP 技术修复前、后的污染土在雨

淋作用下，锌、铅污染土上、中、下部位中 Zn2+、

Pb2+ 的 5 种形态总含量均小于最初配制的        
1 000 mg/kg。因为在雨淋冲刷下，有部分离子被雨

水冲出，从而导致离子总量有所减少。其次，锌、

铅污染土上部含量相对最少，中部次之，下部含量

相对最多。表明在雨淋的作用下，污染土中的 Zn2+、

Pb2+会由上向下迁移，最终积累在土层最下部。同

时，经EICP技术修复前、后的污染土不同部位Zn2+、

Pb2+的 5 种形态中，经雨淋侵蚀后变化最大的是可

交换态和碳酸盐结合态。 

 

图 15  修复前污染土中不同部位 Zn2+含量 
Fig.15  Content of Zn2+ in different parts of contaminated 

soil before remediation 

 

图 16  修复后污染土中不同部位 Zn2+含量 
Fig.16  Content of Zn2+ in different parts of contaminated 

soil after remediation 

 

图 17  修复前污染土中不同部位 Pb2+含量 
Fig.17  Content of Pb2+ in different parts of contaminated 

soil before remediation 
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图 18  修复后污染土中不同部位 Pb2+含量 
Fig.18  Content of Pb2+ in different parts of contaminated 

soil after remediation 

4  结  论 

（1）在硝酸和硫酸溶液的浸泡下，经 EICP 技

术修复后的锌、铅污染土中的 Zn2+、Pb2+随着酸溶

液 pH 值的增大，离子总浸出量先增大、后趋于稳

定；在相同的 pH 值下，Zn2+的浸出量略高于 Pb2+

的浸出量，且锌、铅污染土在硫酸溶液中的稳定性

大于硝酸溶液中的稳定性。 
（2）经 EICP 技术修复后的锌、铅污染土在冻

融循环的作用下，锌、铅污染土中可交换态含量随

冻融循环次数的增加逐渐增加，碳酸盐结合态随冻

融循环次数增加降低。 
（3）在模拟大雨雨淋的作用下，锌、铅污染土

中的 Zn2+、Pb2+主要在前 20 min 内进行释放，经

EICP 技术修复后的锌、铅污染土的浸出量要小于未

经修复的污染土。在雨淋作用下，污染土中的 Zn2+、

Pb2+会由上往下迁移，重金属离子更多的积累于中

下层土层中。 
（4）经EICP技术修复后的锌、铅污染土中Zn2+、

Pb2+的 5 种形态含量中最多的是碳酸盐结合态，可

交换态含量最少，未经 EICP 技术修复的刚好相反。

表明经EICP技术修复后的污染土在雨淋的作用下，

稳定性更好。 
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