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摘  要：在分析石灰铁盐法含砷石膏渣的物相组成和浸出毒性基础上，开展石膏渣−煤粉的 TG−DSC 和固−固反

应研究，探索石膏渣碳热还原分解行为及砷迁移规律。结果表明：石膏渣在 1000 ℃时的质量损失率接近 50%，

石膏渣与煤粉质量比为 40:1 时能够有效促进热分解，具有较高的质量损失率；石膏渣−煤粉反应过程中，分解残

渣出现 CaSO4→CaS→CaO 的物相转变，还原分解后期 CaSO4→CaO/SO2 转变较为彻底，挥发率为 45.29%、减容

率为 65.83%，气体产物成分为 SO2 和 CO2，挥发性烟尘主要成分为 As2O3；分解残渣微观结构较为致密，砷浸出

毒性为 1.05mg/L 低于《GB 5085.1－2007》限值，浸出率仅为原石膏渣的 1/236，残留的 63.38%砷被有效固化在

分解残渣中。碳热还原分解实现石膏渣的无害化处置、硫资源利用和砷的富集。 
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目前，铜冶炼以火法熔炼为主，该过程产生大量

含硫含砷烟气，在进入制酸工序之前通常会采用烟气

洗涤的方式去除烟气中杂质成分，进而会产生大量酸

性重金属废水(简称污酸)，污酸经石灰−铁盐法[1−2]处

理后转化为达标的工业用水，同时也产生了大量的含

砷及重金属石膏渣。据估计，年产 10 万 t 铜冶炼厂配

套的石灰−铁盐法工艺年产石膏渣约 1 万 t，由此，中

国铜冶炼行业每年约产生 50 万 t 左右的石膏渣污泥。

受制于处置技术和处理成本，在愈加严苛的环保法律

法规条件下，此类石膏渣污泥仍无法有效处置或利用，

冶炼企业通常将其暂存于“三防”渣库中。“三防”渣库

用于堆存石膏渣，不仅维护成本较高，而且存在巨大

的安全隐患，一旦发生地震、泥石流、山洪暴发等地

质灾害，将对当地生态造成无可挽回的伤害[3−4]。开展

石膏渣无害化处置或资源化利用具有十分重要的环境

保护意义，关乎铜冶炼企业可持续发展与社会稳定。 
国内外学者针对含砷固废的处置，主要包括水泥

固化[5−6]、石灰/火山灰固化[7−8]、药剂固化[9]、塑性固

化[10]、高温熔融固化[11]、高温还原分解[11]等方法。其

中药剂固化是通过添加化学药剂使砷和重金属元素形

成更稳定的化合物，从而降低其浸出、迁移的技术，

化学试剂如镁、铁、钙等都可以作为砷固化和稳定化

的有效试剂[12−13]。塑性固化是以塑性材料为固化剂配

加适量的催化剂和骨料，在塑性材料的共聚作用下实

现对有害元素的包裹并形成具有一定强度和稳定性的

固化体，常用的塑性材料有沥青、石蜡、聚乙烯、聚

丙烯等[14]。高温熔融处置法是借鉴垃圾焚烧飞灰的熔

融处置方法，将含砷固废和一定量的添加剂混合后，

在高温下达到熔融状态，然后迅速冷却降温形成玻璃

固化体，利用降温过程中形成的致密玻璃体结构，完

成对砷和其他重金属元素的固化。高温还原分解处置

法是利用还原剂还原分解含重金属固体废弃物，有目

的地提取有价成分，以达到二次资源化的目的，同时

还原后熔渣可以实现对重金属元素的有效固化。上述

几种处置方法中，水泥固化处置法由于操作简单，成

本较低，原料极易获得，是最常用的无害化处置法，

但是该处置方法存在体积增容比过大的问题，且该方

法主要是通过废物和凝结剂之间的化学键合力、凝结

剂对废物的物理包胶作用及凝结剂水合物对废物的吸

附等共同作用固化有害物质元素，因此固化体的中长 
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期稳定性和潜在风险尚待深入研究，仍有大量的理论

和技术问题特别是耐久性需要解决[15]。而药剂固化处

置法和塑性固化处置法由于成本较高，尚未得到大面

积推广。研究结合铜冶炼厂产生的含砷石膏渣成分特

点和铜冶炼工艺流程，提出碳热还原分解法处置该类

废渣，可实现石膏渣无害化处置、砷及挥发性重金属

回收和硫资源利用。此外，还可以含砷石膏渣代替石

灰石在熔炼过程中造渣，以达到协同处置石膏渣目的。

但此类含砷石膏渣高温碳热还原分解行为的相关研究

未见报道，因此有必要开展含砷石膏渣碳热分解行为

及砷迁移规律的研究。本文作者在分析含砷石膏渣物

相组成与浸出毒性基础上，开展了含砷石膏渣污泥−
煤粉的 TG−DSC 和固−固反应特性研究，探索了含砷

石膏渣碳热分解行为及砷迁移规律，为含砷石膏渣的

无害化处置与资源化利用提供科学依据。 
 

1  实验 
 
1.1  实验原料 

实验中的石膏渣取自西南地区某铜冶炼厂渣场，

由该厂石灰−铁盐法污酸处理工艺产生的新鲜石膏渣

含水量约为 60%，经自然风干后含水量约为 16%。煤

粉取自云南某煤矿，元素分析和工业分析结果如表 1
和表 2 所示。 
 
1.2  实验方法 

采用日本理学 max–3B X 射线衍射仪分析物相组 
 
表 1  煤粉元素分析 

Table 1  Chemical composition of coal sample (mass 

fraction, %) 

C O Si Al Fe S Ca Mg K Ti Na

76.70 17.74 1.81 1.33 0.80 0.55 0.48 0.20 0.15 0.12 0.05

表 2  煤粉工业分析 

Table 2  Proximate analysis of coal sample (mass fraction, %) 

Ash Volatile Moisture Fixed-carbon S P 

11.93 12.49 0.49 75.59 0.55 0.05

 
成，Cu 靶 Kα射线，管电压 35kV，管电流 20 mA，扫

描速度 10 (°)/min，扫描范围 2θ=10°~90°。 
采用日本理学 ZSX100e X 射线荧光光谱仪分析

元素组成，将粉末放入直径 20 mm 的塑环中，采用

30 t/cm3压力压制成 20 mm 原片，放入仪器中进行全

元素+半定量检测；温度 20 ℃，湿度 30%。 
采用德国耐驰公司(NETZSCH)生产的 STA449F3

热分析仪对样品进行热重分析，样品质量 10 mg，温

度范围 0~1450 ℃，升温速率 10 ℃/min，高纯氩气(流
量 20 mL/min)作保护气体，高纯氮气(流量 50 mL/min)
作载流气体，坩埚为带孔盖的 Al2O3坩埚。 

样品中 Cu、Pb、Zn、Cd 等元素含量采用 PS−1000
电感耦合等离子发射光谱(ICP−AES，利曼·中国，检

测条件：功率 1.0 kW；冷却气 17 L/min；雾化气流量

0.252 MPa；辅助气 0.2 L/min；泵速 1.0 mL/min)。分

析样品中 Hg、Se、Sb、As 元素含量采用 AFS−9130
原子荧光光度计(北京吉天仪器有限公司生产，检测条

件：光电倍增管负高压：240~250 V；原子化气高度：

8 mm；灯电流：A 道 55 mA，B 道 25 mA；载气流量：

400 mL/min；屏蔽气流量：800 mL/min) 
重金属浸出毒性测定按照《危险废物鉴别标准−

浸出毒性鉴别》(GB5085.3—2007)进行[16]，浸出液采

用 ICP 或原子吸收光谱仪分析，所测数据与《危险废

物鉴别标准》(GB 5085.1—2007)进行比较[17]。 
 
1.3  实验装置图 

利用自建的一套常压小型固定床反应装置，对石

膏渣−煤粉固−固反应进行研究，装置图如图 1 所示。

采用 MRU 公司生产的红外烟气测量仪(MGA−5)分析 
 

 
图 1  石灰−铁盐法石膏渣碳热分解装置图 
Fig. 1  Schematic diagram of experimental flow chart 
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气体产物 CO、SO2 和 CO2 的浓度，测量范围：SO2   

(0~5×10−3)，CO(0~5×10−3)，CO2(0~30%)。氮气购自

昆明梅塞尔气体产品有限公司，纯度 99.99%，采用合

肥科晶公司生产的 GSL−1700X 管式电阻炉作为固定

床加热升温装置，采用氮气作为石膏渣碳热还原热分

解的保护性气氛，氮气流量控制在 1 L/min。 
 

2  结果与讨论 
 
2.1  含砷石膏渣物相组成与浸出毒性 

图 2 所示为西南某铜冶炼企业渣场露天堆存的黄

色或灰白色粉状、块状含砷石膏渣。表 3 所列为经

105 ℃干燥 24 h 后的石膏渣元素分析结果，除 Ca、S
和 O 主要元素外，还有 As、Zn、Cu、Sb、Bi、Pb、
Cd、Hg和Se等重金属元素，特别是砷含量达到8.56%。

图 3 所示为干燥后石膏渣 XRD 图谱，其主要物相为

硫酸钙及其水合物 ( Ca S O 4、Ca SO 4 · 0 . 5 H 2 O 和 
 

 
图 2  在渣场堆放的含砷石膏渣 

Fig. 2  Arsenic bearing gypsum sludge in slag field: (a) Fresh 

sludge; (b) Old sludge 

CaSO4·2H2O)，源于石灰−铁盐法中电石渣(Ca(OH)2)
和污酸中 H2SO4之间的中和反应。XRD 谱中还出现强

度较弱的 Ca(OH)2和 Ca5F(AsO4)3特征衍射峰，分别源

于过量未反应的残余电石渣和污酸中砷酸根离子与

Ca(OH)2 之间的沉淀反应。石膏渣中重金属元素则是

由于污酸经过中和沉淀反应后，pH 值调至碱性，重金

属元素进而以氢氧化物的形式沉淀至石膏渣中[18]。

XRD 和 XRF 结果能够较好的吻合，石膏渣中砷含量

较高，主要以较为稳定的砷酸盐或移动性较强的亚砷

酸盐形态存在[19]。 
为确定含砷石膏渣危害性，取渣场中堆存的经自

然风干的石膏渣，参照《GB5085.3－2007》测定浸出

液中重金属浓度对其进行浸出毒性鉴别，结果如表 4
所列。由表 4 可知，石膏渣浸出液中 As 的浸出浓度

达 214.06 mg/L 是《GB5085.3—2007》规定限值的 42
倍，砷元素的浸出浓度超标约 1.5 倍，Hg 元素略微超

标。由此可知，此含砷石膏渣属于危险废物，具有较

高的浸出毒性。含砷石膏渣具有较高的砷浸出毒性，

是由于污酸中砷以砷酸和亚砷酸形态存在，特别是亚

砷酸具有很高的迁移性，部分砷元素以可溶性的弱酸

态存在，导致浸出液毒性较高[19]。这些弱酸态的砷主

要以非稳态的亚砷酸盐存在，在高温过程中会分解，

而已经形成的砷酸盐在高温过程较为稳定，因此高温

热分解过程能够大幅降低石膏渣的浸出毒性。 
 

 

图 3  含砷石膏渣的 XRD 谱 

Fig. 3  XRD patterns of arsenic bearing gypsum sludge 

 

表 3  含砷石膏渣中元素分析结果 

Table 3  Chemical composition of arsenic bearing gypsum sludge (mass fraction, %) 

XRF  Chemical analysis 

O Ca S F C  As Zn Cu Sb Bi Pb Cd Hg Se 

45.61 28.35 7.31 4.45 2.13  8.56 0.97 0.24 0.20 0.15 0.09 0.04 0.03 0.02 
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表 4  含砷石膏渣的浸出毒性结果 

Table 4  Leaching toxicity of arsenic bearing gypsum sludge 

Element 
Concentration 

of leachate/(mg·L−1) 

Identification 

standard[14]/(mg·L−1) 

As 214.06 5 

Zn 4.21 100 

Hg 0.19 0.1 

Cu 0.07 100 

Cd 0.09 1 

Pb ND 5 

Se 2.47 1 

Note: ND means not detected. Detection limit is 0.1mg/L for 

Pb. 

 
2.2  含砷石膏渣 TG−DSC 分析 
2.2.1  含砷石膏渣直接热分解 

为了进一步探究含砷石膏渣碳热还原分解行为，

开展了煤粉和石膏渣直接热分解 TG−DSC 分析，如图

4 所示。由图 4(a)可知，煤粉热解是一个缓慢质量损

失的过程，至 1000 ℃时，质量损失约 21%。TG 曲线

可分为 3 个质量损失阶段：第一阶段温度区间 40~ 
 

 

图 4  煤粉和含砷石膏渣直接热分解的 TG-DSC 曲线 

Fig. 4  TG-DSC curves of coal powder (a) and arsenic bearing 

gypsum sludge (b) 

100 ℃，质量损失约 2%，为干燥脱气段，主要析出

H2O(包括化学结合水)、CO、CO2、H2S(少量)、甲酸(痕
量)和烷基苯类(少量)等[20]，在 DSC 曲线上很明显对应

一个吸热峰，峰值点 79 ℃；第二阶段 100~500 ℃，

TG 曲线略微平滑，质量损失约 4%，DSC 曲线没有峰

形出现，可能主要发生微弱的脱羧基反应，含羧基化

合物的析出源于化学吸附表面配合物及羧基和酚羟基

的分解[21]；第三阶段 500~1000 ℃，质量损失率明显

加快，质量损失 15%左右，DSC 曲线上在 701 ℃附近

出现一个吸热峰，源于煤粉的活泼分解以及二次脱气，

以解聚、分解和芳香部分缩聚反应为主，析出大量挥

发物[22]。 
如图 4(b)所示，TG 曲线表明石膏渣直接热分解是

一个缓慢质量损失过程，在 DSC 曲线上出现 3 个明显

的吸热峰，整个分解过程可分为 4 个阶段，可能发生

的反应如下： 
 
CaSO4·xH2O→CaSO4+xH2O(g)                  (1) 
 
Me(OH)2→MeO+H2O(g)                       (2) 
 
MeCO3→MeO+CO2(g)                        (3) 
 
CaCO3→CaO+CO2(g)                                       (4) 
 
2FeAsO3→Fe2O3+As2O3(g)                     (5) 
 
Ca3(AsO3)2→3CaO+As2O3(g)                   (6) 
 
CaSO4→CaO+SO2+0.5O2(g)                    (7) 
 

第一阶段温度区间 40~200 ℃，质量损失 8%左右，

DSC 曲线上对应第一个吸热峰，源于石膏渣物理水和

结晶水的脱除，石膏渣结晶水脱除过程 [23] 为

CaSO4·2H2O→CaSO4·0.5H2O→CaSO4(见式(1))。第二

阶段温度区间 200~600 ℃，质量损失约 6%，DSC 曲

线上没有明显的峰形出现，可能源于少量重金属氢氧

化物的分解(见式(2))。第三阶段温度区间 600~700 ℃，

质量损失 4%左右，DSC 曲线上对应第二个吸热峰，

这可能是少量碳酸盐的分解导致的(见式(3))[24]。第四

阶段温度区间 700~1000 ℃，质量损失 7%左右，DSC
曲线上对应第三个吸热峰，主要由CaSO4的分解引起，

同时伴随着 CaCO3 和少量亚砷酸盐 (FeAsO3 和

Ca3(AsO3)2)的分解[25]，石膏渣中含有的杂质可能会对

硫酸钙的分解有一定的促进作用，见式(4)~(7)。 
2.2.2  煤粉对含砷石膏渣分解的影响规律 

为了考察煤粉用量对含砷石膏渣还原分解过程的

影响，开展了石膏渣/煤粉质量比分别是 80/1、40/1、
20/1、10/1、5/1 的 TG−DSC 分析。如图 5 所示，掺入

煤粉的 TG 曲线明显低于纯石膏渣的，这表明掺入少

量的煤粉即可显著加快石膏渣分解速度，但不同煤粉 
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图 5  不同煤粉掺入量下的含砷石膏渣 TG 和 DSC 曲线 

Fig. 5  TG (a) and DSC (b) curves of decomposition at 

different mass fractions of gypsum sludge/coal 

 
比例的质量损失变化相对较小。由于煤粉直接分解的

质量损失过程较为平缓，且煤粉在石膏渣中掺入量很

小，可以忽略煤粉质量损失对石膏渣/煤粉 TG 曲线的

影响。因此，可将石膏渣/煤粉质量损失速率的增大归

结于煤粉对石膏渣分解过程的促进作用。石膏渣碳热

还原分解可分为 3 个阶段，与磷石膏碳热还原分解较

为相似，且石膏渣中存在的重金属及其氧化物可能在

分解过程中起到了催化促进作用[26−27]。此外，煤粉热

分解的脱气过程可促进在固体混合物中形成大量空

隙，有利于石膏渣脱水和低温分解过程，而高温段煤

粉可与包括重金属在内的氧化物反应，进而直接起到

促进质量损失的作用。 
石膏渣与煤粉质量比为 5/1 和 10/1 时，TG 曲线

显示的质量损失率更大，可能是过量的煤粉除参与分

解反应外，自身的热分解也会产生质量损失。第一阶

段温度区间 40~200 ℃为脱水过程，质量损失约 15%，

对应着 DSC 曲线上的吸热峰，煤粉掺量对石膏渣脱水

的起始温度影响不大。第二阶段温度区间 200~600 ℃，

质量损失较为缓慢，质量损失约 8%，可能是源于石

膏渣中的金属氢氧化物分解以及煤粉脱羧基反应，石

膏渣与煤粉质量比为 40/1 时具有较高的质量损失率；

第三阶段温度区间 600~1000 ℃，出现显著质量损失，

质量损失约 30%。以 CaSO4 为主要成分的磷石膏在

700 ℃左右才开始快速分解[28]，相比较而言石膏渣具

有较低的 CaSO4→CaO/SO2 分解温度，进一步验证了

重金属氧化物对分解反应的催化促进作用[26−27]。在该

阶段，随着煤粉的增加，石膏渣的分解速率明显加快，

发生的反应有： 
 
2CaSO4+C=2CaO+CO2(g)+2SO2(g)              (8) 
 
CaSO4+4C=CaS+4CO(g)                       (9) 
 
3CaSO4+CaS=4CaO+4SO2(g)                  (10) 
 
CaSO4+3CaS=4CaO+4S                      (11) 
 
CaS+2SO2=CaSO4+2S                        (12) 
 

其中，式(8)是石膏渣碳热还原分解主反应，式(9)
是分解的副反应，生成 CaS，而反应(10)~(12)是 CaS
的消减反应。CaS 作为石膏渣分解的副产物，煤粉的

掺入量能够影响CaS的生成。大量研究结果表明[29−32]：

1) 煤粉掺入量过高过低都不利于 CaS 的消除；2) 理
论上 C/S 摩尔比为 0.5(石膏渣与煤粉的质量比为 60/1)
最有利于脱硫，实际上考虑到石膏渣中大量杂质的存

在，最佳的 C/S 摩尔比要高于 0.5，但煤粉量过高容易

导致结焦，在本次实验中石膏渣/煤粉质量比为 20/1
的时候就开始出现结焦现象了；3) 气体产物浓度 CO2

和 SO2正相关，气体产物 CO 和副产物 CaS 正相关。

据此，结合图 4 和图 5 的 TG−DSC 曲线，确定石膏渣

与煤粉的最佳质量比为 40/1，该条件下最有利于反应

(8)的进行，这一结论也得到了后续实验结果的支持。 
 
2.3  含砷石膏渣分解机理及砷迁移规律 
2.3.1  含砷石膏渣碳热还原分解机理 

为揭示含砷石膏渣碳热还原分解机理，利用如图

1 所示实验装置进行了石膏渣−煤粉固−固反应特性研

究，对石膏渣/煤粉质量比为 40/1 的样品程序升温

(10 ℃/min)和恒温分解过程气体产物、分解残渣和含

砷烟尘进行了分析。 
图 6 所示为 800 ℃、850 ℃、900 ℃、1000 ℃恒

温 40 min 的含砷石膏渣/煤粉反应残渣物相演变规律。

如图 6 所示：800 ℃和 850 ℃对应的石膏渣分解残渣

除原有 CaSO4、CaF2 和 Ca5F(AsO4)3 物相外，还可以

检测到 CaO 和 CaS 物相，这说明在该温度条件下已经

发生了硫酸钙分解，涉及反应(8)和(9)。随温度的升高，

主要物相CaSO4对应的特征衍射峰强度逐渐减弱直至

消失，与之相对应的分解产物 CaO 的衍射峰逐渐增强
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(见图 6(b))，且还可以观察到 CaS 作为中间产物，当

温度升高到 900 ℃时消失，这也说明发生了反应(10)。
主要物相的转变也表明 CaSO4→CaO/SO2 转化反应进

行得较为彻底。通过图 6 还可以看出，在 800 ℃和

850 ℃时出现的 Ca5F(AsO4)3 特征衍射峰随着温度的

升高出现明显的弱化，这可能是由于该含氟砷酸盐分

解成了更为稳定的砷酸钙或部分砷酸盐发生了碳热还

原分解反应[26]。石膏渣碳热还原分解过程中物相演变

规律是，CaSO4先分解生成了 CaO 和少量的 CaS，继

而随着温度的升高 CaS 通过反应(10)转变为 CaO。与

磷石膏或纯硫酸钙分解特性不同的是，石膏渣具有较

低的分解温度。这可能是因为两个体系所含的杂质元

素不一样，导致催化体系迥异，磷石膏中的杂质以 P、
F、Al、Fe、K、Na 等[33]轻金属及其氧化物为主，而

石膏渣中含有大量的 As、Zn、Pb、Se、Hg、Fe 等重

金属元素及其化合物，而重金属元素及其化合物的存

在也已被证实有利于降低硫酸钙的分解温度[26−27]。 
 

 

图 6  不同温度下含砷石膏渣/煤粉分解残渣的 XRD 谱 

Fig. 6  XRD patterns of arsenic bearing gypsum sludge/ coal 

reacted residue at different temperatures: (a) 20°−80°; (b) 

30°−35° 

图7所示为含砷石膏渣/煤粉碳热还原过程中气体

产物的浓度−温度曲线。如图 7 所示，当温度升高至

600 ℃时，含砷石膏渣/煤粉固−固反应气体产物中 CO2

浓度曲线上出现一个小肩峰，这可能由少量碳酸盐在

该温度下分解导致的[25]，发生式(3)。随着温度继续升

高，CO2浓度开始快速升高，继而下降，在 1000 ℃出

现第二个小肩峰，可能是由煤粉还原金属氧化物所释

放的 CO2导致的[34]，见式(13)。伴随着 CO2从 600 ℃
开始释放，气体产物中 SO2开始出现并且浓度快速上

升，至 800 ℃时达到峰值，至 1000 ℃时 SO2浓度降至

较低水平。800 ℃附近产生的 CO2和 SO2主要源于反

应(8)，其中部分 CO2 还可能源自于 CaCO3 的分解。

SO2 浓度变化曲线与 CO2 的十分相似且相一致，且整

个升温和恒温过程中 CO 的浓度一直处于较低的水

平。结合 2.2.2 中石膏渣的 TG−DSC 分析，可知温度

升高至 600 ℃，CaSO4就开始快速分解，发生反应(8)，
升温至 1000 ℃时 CaSO4 分解基本完全。这说明

CaSO4→CaO/SO2 转化过程较为彻底，有利于石膏渣

中硫资源利用。图 7 中显示的气体产物变化曲线和 2.2
部分的 TG−DSC 结果十分吻合。 
 
2MeO+C=Me+CO2(g)                        (13) 
 
式中：Me 代表金属。 
 

 
图 7  含砷石膏渣/煤粉反应气体产物的浓度−温度曲线 

Fig. 7  Concentration-temperature curves of evolved gas in 

reductive decomposition of arsenic bearing gypsum sludge/coal 

 
图8所示为含砷石膏渣/煤粉碳热还原过程中收集

到的烟尘。收集到的烟尘主要成分为 As2O3和 CaSO4，

除此之外还有来自于反应器材料表面上的物相

Ca2Mg(Si2O7)。部分衍射峰由于含量较低无法识别，

可能源自于含砷石膏渣中挥发性重金属元素形成的化

合物。含砷石膏渣中砷化合物热分解生成 As2O3 烟  
尘[25, 35−36]，少量石膏渣也随烟气进入烟尘中，进而在

烟尘中出现 CaSO4。碳热还原分解处置含砷石膏渣，
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可在降低石膏渣含砷量和毒性的同时富集砷和其他重

金属元素，挥发性烟尘也存在潜在利用价值。 
2.3.2  含砷石膏渣分解过程中砷的迁移规律 

含砷石膏渣/煤粉在 1000 ℃还原分解，石膏渣挥

发率为 45.29%，减容率为 65.83%。砷在石膏渣中主

要以弱酸态 F1 和可还原态 F2 存在，稳定性最差、环 
 

 

图 8  含砷石膏渣还原分解挥发物烟尘的 XRD 谱 

Fig. 8  XRD patterns of dust in reductive decomposition of 

arsenic bearing gypsum sludge/coal 

境危害性大[19]，结合亚砷酸盐和砷酸盐溶解度和稳定

性可知，石膏渣中除 XRD 物相中显示存在的

Ca5F(AsO4)3(砷酸盐)外还存在亚砷酸盐。碳热还原分

解过程中，当温度上升至 600 ℃左右时亚砷酸盐开始

分解，当温度升高 900 ℃时出现了明显的砷酸盐分解，

还原性气氛下亚砷酸盐和砷酸盐会加速分解致使在分

解残渣中砷的含量急剧下降，砷的脱除率达到

36.62%，发生的主要反应如下所示(以钙盐为例)。  
Ca3(AsO3)2=3CaO+As2O3(g)                   (14) 
 
2Ca5F(AsO4)3+3C=CaF2+9CaO+3As2O3(g)+3CO2(g) 

(15) 

通过碳热还原高温分解反应，几乎全部亚砷酸盐

和部分砷酸盐被分解，砷以烟尘形式释放出来(见图

8)，分解残渣中砷主要以较为稳定的砷酸盐存在。此

外，在高温煅烧过程中，未分解的砷酸盐晶型趋于完

整、晶化程度提高，进而提高了其中砷的稳定性。如

图 9 所示，在石膏渣和分解残渣中都可检测到 As 元

素。石膏渣微观结构较为蓬松，存在块状和柱状晶体

及附着在晶体上的杂质，分解残渣微观形貌十分密实，

晶化程度高。其密实的微观结构和较高的晶化程度有 
 

 

图 9  含砷石膏渣与分解残渣的 SEM 像及 EDS 谱 

Fig. 9  SEM images and EDS spectrums before (a), (c) and after (b), (d) reaction of reductive decomposition for arsenic bearing 

sludge: (a), (b) SEM image; (c), (d) EDS pattern 
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利于提高砷的稳定性，降低砷及其化合物的移动性。 

表 5 所列为分解残渣浸出毒性结果，除 As 和 Cu
外其他重金属元素未检出，且所有元素浸出毒性值都

低于《GB 5085.1—2007》中规定的限值，实现了彻底

的无害化处置。分解残渣中 As 浸出毒性从原始石膏

渣的 214.06 mg/L 降低至 1.05 mg/L，低于 5 mg/L 的国

标限制值。表 6 中比较了石膏渣和分解残渣含砷量、

浸出毒性和浸出率，结果发现分解残渣中砷含量略有

降低，但相对应的浸出毒性却大幅下降，且浸出率仅

为原始石膏渣的 1/236。这说明分解残渣中砷的稳定性

较高，砷移动性降低，能够较好地固化在分解残渣中。 
 
表 5  含砷石膏渣/煤粉还原分解残渣的毒性浸出结果 

Table 5  Leaching toxicity of reacted residue from arsenic 

bearing sludge/coal reaction 

Element 
Concentration 

of leachate/(mg·L−1) 

Identification 

standard[19]/(mg·L−1)

As 1.05 5 

Zn ND 100 

Hg ND 0.1 

Cu 1.28 100 

Cd ND 1 

Pb ND 5 

Se ND 1 

Note: ND means not detected. Detection limit is 0.1mg/L for 

Zn, Cd, Pb, Se and 0.01mg for Hg. 

 
表 6  石膏渣和分解残含砷量、浸出毒性和浸出率比较 

Table 6  Arsenic content, leaching toxicity and leaching rate 

of sludge/coal residue 

Sample 
Average As 

content/% 

As leaching 

toxicity/(mg·L−1) 

Leaching

rate/%

Sludge 8.56 214.06 1.49 

Reacted residue 8.33 1.05 0.06 

 

3  结论 
 

1) 石膏渣主要成分为 CaSO4 及其水合物，含有

As、Zn、Cu、Sb、Bi、Pb、Cd、Hg 和 Se 等重金属

元素，As 含量 8.56%，As 和 Se 浸出毒性分别为 214.06 
mg/L 和 2.47 mg/L，超过《GB 5085.1—2007》中规定

的 5 mg/L 和 1 mg/L 限值，Hg 元素略微超标，属危险

废弃物。 

2) 石膏渣热分解过程伴随着游离水和结晶水的

脱除、氢氧化物、碳酸盐、亚砷酸盐分解和 CaSO4分

解，1000 ℃时的质量损失率接近 50%，石膏渣与煤粉

质量比为 40:1 时能够有效促进热分解，具有较高的质

量损失率，还原分解过程分为 3 个阶段：40~200 ℃结

晶水的脱除、 200~600 ℃金属氢氧化物分解、

600~1000 ℃硫酸钙及少量碳酸钙与砷酸盐分解。 
3) 分解过程中出现了 CaSO4→CaS→CaO 物相转

变， CaS 为反应中间产物，随着温度的升高

CaSO4→CaO/SO2 转变反应进行得较为彻底，由于重

金属氧化物的催化促进作用，该转变反应温度较同类

石膏物料分解温度低，石膏渣挥发率为 45.29%、减容

率为 65.83%，分解过程中气体产物中 SO2含量较高，

挥发性烟尘主要成分为 As2O3。 

4) 分解残渣微观结构较为致密，砷的脱除率达到

36.62%，砷浸出毒性为 1.05 mg/L 低于《GB 5085.1—

2007》限值，浸出率仅为原石膏渣的 1/236，残留的

63.38%砷被有效固化在分解残渣中。碳热还原分解实

现了石膏渣的无害化处置、硫资源利用、砷的富集。 
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Abstract: On the basis of chemical composition, phase, leaching toxicity and thermal stability of arsenic bearing gypsum 

sludge obtained in lime/ferrous sulfate precipitation process, the reductive decomposition characteristics and arsenic 

migration rule were investigated by TG−DSC and solid−solid reaction between arsenic bearing gypsum sludge and coal. 

The results show that mass loss ratio of 50% is obtained when temperature reaches to 1000 ℃. A sludge/coal mass ratio 

of 40:1 can effectively promote the thermal decomposition and lead to a higher mass loss rate. The CaSO4→CaS→CaO 

phase transformation occurs during the reductive decomposition process of gypsum sludge/coal. The transformation of 

CaSO4→CaO/SO2 proceeds completely and a volatilization rate of 45.29% and a volume reduction rate of 65.83% are 

obtained in the final stage. The evolved gas is consistent with SO2 and CO2 while As2O3 is the main phase of dust. The 

reacted residue is characterized with dense structure. The arsenic concentration in leaching toxicity test of the reacted 

residue is 1.05 mg/L which is lower than limit in GB 5085.1—2007. It is found that 63.38% of total arsenic remained in 

the reacted residue but with a low arsenic leaching rate (1/236 of arsenic leaching rate in gypsum sludge). The reductive 

decomposition of arsenic bearing gypsum sludge realizes the harmless disposal, sulphur utilization and arsenic 

enrichment. 

Key words: arsenic bearing gypsum sludge; reductive decomposition; TG-DSC; leaching toxicity 
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