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摘　要　含铬污泥的长时间填埋堆存可能对周边环境带来污染风险. 制革污泥中富含胶体物质和腐殖

酸，有研究表明腐殖酸能通过吸附和静电作用影响胶体和 Cr(Ⅵ)在多孔介质中的协同运移，使 Cr(Ⅵ)向
深层环境介质迁移. 然而，制革污泥中赤铁矿胶体等共存物质对 Cr(Ⅵ)运移的影响尚不清楚. 本研究选取

制革污泥中特征组分（赤铁矿胶体和腐殖酸），通过吸附实验和柱迁移实验等方法模拟酸性条件下，腐

殖酸和 Cr(Ⅵ)浓度对赤铁矿胶体稳定性和运移行为，探究赤铁矿胶体协同 Cr(Ⅵ)运移的环境风险. 结果

表明，赤铁矿胶体对 Cr(Ⅵ)的最大吸附量为 2.72 mg·g−1；Cr(Ⅵ)浓度越高，赤铁矿胶体聚集越明显，腐

殖酸能够有效抑制 Cr(Ⅵ)-赤铁矿胶体聚集，使 Cr(Ⅵ)-赤铁矿胶体在石英砂柱中的穿透量增加，增强了

Cr(Ⅵ)-赤铁矿胶体悬浮液的稳定性，提高了赤铁矿胶体携带 Cr(Ⅵ)的运移能力. 基于 DLVO理论，综合

柱流出物的 zeta电位和颗粒尺寸的演变规律，揭示了 Cr(Ⅵ)、赤铁矿胶体和腐殖酸在二元和三元体系中

协同运移的作用机理. 研究结果将为评估制革污泥中的赤铁矿胶体在实际环境中携带 Cr(Ⅵ)运移的风险

提供理论支持.
关键词　Hem胶体，Cr(Ⅵ)，pH，饱和多孔介质，运移.
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Abstract　Long-term landfill storage of chrome-containing sludge may cause pollution risks to the
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surrounding  environment.  Tanning  sludge  contains  abundant  colloidal  substances  and  humic  acid.
Studies have shown that humic acid can affect the co-transport of colloid and Cr(Ⅵ) in porous media
through  adsorption  and  electrostatic  interaction,  causing  Cr(Ⅵ)  transport  to  deep  underground
environment.  However,  the  effect  of  coexisting  substances  such  as  hematite  (Hem)  colloids  in
tannery  sludge  on  the  transport  of  Cr(Ⅵ)  remains  unclear.  In  this  study,  the  characteristic
components  (Hem  colloids  and  humic  acid  (HA))  in  tannery  sludge  were  selected  to  simulate  the
effects of HA and Cr(Ⅵ) concentration on the stability and transport behavior of Hem colloids under
acidic conditions through adsorption and column transport experiments, exploring the environmental
risk  of  Cr(Ⅵ)-Hem  colloids  co-transporting.  The  results  showed  that  the  maximum  adsorption  of
Cr(Ⅵ)  by Hem colloids was 2.72 mg·g−1;  the higher the concentration of Cr(Ⅵ),  the more obvious
the aggregation of Hem colloids. However, HA effectively inhibited the aggregation of Cr(Ⅵ)-Hem
colloid,  therefore  increased  their  penetration  in  quartz  sand  columns  and  enhanced  the  transport
capacity of Hem colloids carrying Cr(Ⅵ). The co-transport mechanisms of Cr(Ⅵ), Hem colloids and
HA in binary and ternary systems were comprehensively revealed by evaluating the evolution of zeta
potential  and  particle  size  of  the  column  effluent  as  well  as  DLVO  theoretical  calculations.  The
results will provide theoretical support to evaluate the risk of Cr(Ⅵ) transport being carried by Hem
colloids in tannery sludge under the real-life situation.
Keywords　Hem colloids，Cr(Ⅵ)，pH，saturated porous media，transport.

 

2022年，我国的皮革出口总额达 1075.3亿美元，生产和贸易量均居世界首位[1]. 据统计，我国制革

行业每年约排放出 14亿 t的含铬（Cr）废水[2]，并产生约 3.5万 t的含铬污泥[3]. 目前对制革污泥的处理

方法有填埋和焚烧等，其中填埋是最主要的处置方式[4]. 在美国和日本，约 40%—60%的制革污泥是采

用填埋的方式进行处理[5]. 然而，制革污泥中的 Cr具有含量高、易迁移的特点，填埋场的防渗能力随着

时间衰减可能发生含 Cr渗滤液向堆场周边扩散，造成生态环境污染[6 − 7].
制革污泥填埋场周边土壤和地下水的 Cr污染严重，会发生深层迁移 . 例如 Guo和 Ye等利用

Hydrus-1D模型预测发现表层土壤中 Cr会不断向下迁移，对土壤和地下水造成严重污染[8 − 9]；土柱实验[10]

也表明 Cr会沿土壤剖面向深层地下环境运移，进而对周边环境造成潜在风险. 然而，目前针对制革污

泥填埋场周边的环境影响和生态风险仍存在认识不深入，研究不系统等问题. 在河北省辛集市某皮革

制造厂的污泥堆场中，污泥中的总 Cr含量高达 20700—21400 mg·kg−1 [11]. 环境中 Cr并非处于静止状

态，而是会随降水、土壤溶液和地下水等对流和扩散发生迁移. Cr的赋存形态随环境条件的变化而转

变，如土壤中的无机矿物（如 MnO2）可以将 Cr（Ⅲ）氧化为 Cr（Ⅵ），极大地提高 Cr的迁移风险[12]. 此外，

制革污泥中高有机质含量会促进污泥胶体颗粒对 Cr的吸附，Cr还可与低分子可溶性有机酸形成配合

物存在于土壤中，其溶解性和迁移能力显著提高[13]. 污泥胶体颗粒可以改变重金属形态、毒性和运移

过程，有机/无机胶体可以通过吸附和共沉淀作用携带 Cr在环境介质之间运移 [14]，扩大 Cr污染范围，

导致污泥堆场周边土壤、地表水及地下水环境的污染，威胁周边人居环境的生态安全.
污泥胶体吸附 Cr在环境介质中迁移的过程，可能与土壤颗粒、胶体、带电离子等物质发生交互作

用，因此识别主要环境因子是研判土-水环境中 Cr污染负荷及生态风险的关键. 一般情况下，微生物硝

化作用使制革污泥在不受外界扰动的情况下呈弱酸性[11]. 制革污泥中除了含有大量的 Cr外，还有 Fe、
Al、Ca等氧化物及氢氧化物形成的无机矿物胶体[15]. 赤铁矿（Hem）胶体在制革污泥中广泛存在，含量

范围在 8.3%—55%[11, 16].  Hem胶体在自然环境中通常携带正电荷，而 Cr主要以带负电的 CrO4
2−和

Cr2O7
2−形式存在，因此两者间具有很强的亲和力[17]，可以作为 Cr有效载体[17]. 污泥中有机质（如腐殖酸

（HA）等）的存在也会增加 Cr（Ⅵ）的迁移风险[18,19]. 此外，腐殖酸表面带有可变电荷，具有比表面积大、

物质活性高等特点，可显著影响 Cr在胶体上的吸附行为[20]. 当污泥胶体协同 Cr从有氧环境扩散至缺

氧环境中，氧化还原条件也会影响胶体颗粒的形成、稳定性以及流动性[21]. 目前对污泥胶体协同污染

运移过程研究多为单一要素对 Cr迁移特性的影响，而对于多要素下 Cr的环境风险研究相对缺乏[22].
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本研究结合制革污泥酸性、Hem胶体和有机质含量高的特性，通过吸附批实验和柱迁移实验，探

究 Cr（Ⅵ）在 Hem胶体上的吸附机制及在多孔介质中的迁移行为 . 基于 DLVO理论，探究 Cr（Ⅵ）、

HA、Hem在二元和三元体系中协同运移机制 . 此次工作将为深入理解制革污泥场中 Hem胶体和

Cr（Ⅵ）协同运移过程奠定基础，也为制革污泥中污染物的防治提供科学依据. 

1    材料与方法（Materials and methods）
 

1.1    Cr（Ⅵ）和 HA储备液的制备

Cr（Ⅵ）储备液的配制：称取 0.0707 g重铬酸钾（K2Cr2O7，天津市大茂化学试剂厂），使用超纯水

（DW，18 MΩ，Milli-Q）制备浓度为 100 mg·L−1 的 Cr（Ⅵ）储备液. 将 Cr（Ⅵ）储备液稀释至 0.25、0.5、1、

3、5、10 mg·L−1.
Hem胶体的制备：根据 Schwertmann和 Cornell[23] 的标准化方法合成 Hem胶体，将 0.2 mol·L−1 的

Fe（NO3）3·9H2O（上海阿拉丁生化科技股份有限公司）溶液加热至 90 ℃，随后依次加入预热至 90 ℃ 的

1 mol·L−1 的 KOH溶液和 1 mol·L−1 的 NaHCO3（国药集团化学试剂有限公司）溶液，将混合后的溶液密

封置于 90 ℃ 的烘箱中恒温老化 48 h，老化后的溶液离心后透析至电导率小于 2 μs·cm−1，最后将溶液冷

冻干燥成固体颗粒研磨成粉末备用.
HA储备液的配制：使用蒸馏水将 0.02 g的 HA（上海北诺生物科技有限公司）搅拌后超声处理，加

入 1 mol·L−1 的 NaOH溶液使 HA固体颗粒充分溶解，得到 200 mg·L−1 的 HA溶液，过 0.22 μm PTFE滤

膜以去除未溶解的颗粒，得到 HA储备液，将 HA储备液转移至棕色试剂瓶中密封并于−4 ℃ 条件下避

光保存. 实验中使用的所有化学试剂均为分析纯. 

1.2    吸附实验

在 15 mL的离心管中加入背景溶液为 1 mmol·L−1 的 NaCl溶液和浓度为 20 mg·L−1 的超声分散均

匀的 Hem胶体. 基于河北省辛集市某污泥堆场作的前期调查，制革污泥的 pH为 4—5[11]. 因此，使用

0.01 mol·L−1 的 HCl将 pH调至 5. 随后加入不同浓度的 Cr（Ⅵ）（0.25、0.5、1、3、5、10 mg·L−1），将振荡 2 h
后的上述悬浮液过 0.22 μm PTFE 滤膜去除 Hem胶体颗粒，测定上清液中的 Cr（Ⅵ）的浓度. 实验设置

3个重复. 为探究 HA存在下，Cr（Ⅵ）在 Hem胶体上的吸附性能，上述试验在加入 Cr（Ⅵ）溶液之前，先

加入 0.25 mg·L−1 的 HA，其它试验条件不变. 

1.3    稳定实验

使用 0.01 mol·L−1 的 HCl溶液将一定浓度的 Hem胶体悬浮液 pH值调至 5，水浴超声 15 min使其

充分分散；然后依次加入一定体积的 Cr（Ⅵ）储备液和 1 mmol·L−1 的 NaCl溶液，快速取一定量混合悬

浮液置于纳米粒度仪中测量 .  30 min内每 30 s测定 1次，每个实验条件设置 2个重复 . 悬浮液中

Hem胶体的浓度为 20 mg·L−1，Cr（Ⅵ）浓度分别为 0.5、1、3、5、10、15、20 mg·L−1. 为探究 HA存在时

Cr（Ⅵ）对 Hem胶体稳定性的影响，上述试验在加入 Cr（Ⅵ）溶液之前，先加入 0.25 mg·L−1 的 HA反应

10 min，其它试验条件不变. 

1.4    柱迁移实验

使用 2 mol·L−1 的 HCl溶液去除石英砂（粒径：425—600 μm）表面的有机物、碳酸盐以及金属氧化

物等杂质，清洗至石英砂电导率保持在 2 μS·cm−1 以下. 柱迁移实验所用填充柱为不锈钢柱（内径：2.6 cm，

高度：12.6 cm），砂柱容重为 1.46—1.52 g·cm−3. 试验中液体的流动方向为下进上出. 设定蠕动泵流速

为 1 mL·min−1，每隔 5 min收集一管出流液. 使用紫外可见分光光度计在测定出流液中的胶体浓度.
其中，含 Cr（Ⅵ）的 Hem胶体流入液的配制如下：调节 Hem胶体悬浮液的 pH为 5，依次加入一定

体积的 Cr（Ⅵ）储备液（表 1）和 1 mmol·L−1 的 NaCl溶液，实验设置 2个重复. 为探究 HA存在时 Cr（Ⅵ）

对 Hem胶体稳定性的影响，在加入 Cr（Ⅵ）溶液之前，先加入 0.25 mg·L−1 的 HA反应 10 min，其它试验

条件不变（表 1）. 收集完毕出流液以后，将不锈钢柱中的石英砂均等剖分成 12份；测定石英砂中滞留

的 Hem胶体浓度.
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表 1    柱迁移实验条件设置

Table 1    Column experiment conditions
 

HA浓度/ （mg·L−1）
HA concentration

Hem浓度/ （mg·L−1）
Hem concentration

Cr（Ⅵ）浓度/ （mg·L−1）
Cr（Ⅵ） concentration pH

NaCl浓度/ （mmol·L−1）
NaCl concentration

孔隙度
Porosity

— 20 0 5 1 0.47

— 20 0.25 5 1 0.47

— 20 5 5 1 0.49

— 20 10 5 1 0.47

0.25 20 0.25 5 1 0.46

0.25 20 5 5 1 0.47

0.25 20 10 5 1 0.48
  

1.5    DLVO理论计算

胶体在不同电解质溶液中的水合粒径、Zeta（ζ）电势使用纳米粒度仪（Zetasizer Nano ZS90，马尔文，

英国）测试，测试结果用于 DLVO势能计算. DLVO理论中总相互作用能（ФDLVO）包括范德华引力势能

（ФvdW）与双电层力势能（Фdl）（公式 1）[24]. 当 DLVO总势能为正时，说明胶体间斥力大于引力，当总势

能为负时，说明胶体间引力大于斥力.

ФDLVO(h)=ФvdW(h)+Фdl(h) （1）

采用球-球模型计算赤铁矿胶体颗粒之间的势能（公式（2）和（3）），采用球-板模型计算赤铁矿胶体

与石英砂之间的势能（公式（4）和（5））.

ФvdW(h) = −A
6

[
2R2

H(4R+H)
+

2R2

(2R+H)2 + ln
H (4R+H)
(2R+H)2

]
（2）

Фdl(h) = 32πεR
(

kT
ve

)2

γ2
1exp (−κh) （3）

ФvdW(h) = −AR
6h

[
1− 5.32h

λ0
ln

(
1+

λ0

5.32h

)]
（4）

Фdl(h) = 64πεR
(

kT
ve

)2

γ1γ2exp(−κh) （5）

式中：A 为 Hamaker常数（J）；R 表示胶体半径（m）；h 表示胶体颗粒和固相介质之间的距离（m）；H 表示

胶体颗粒相互之间的距离（m），λ0 表示德拜特征长度（m）；ε 表示液相的介电常数（C·V−1m−1），k 表示玻

尔兹曼常数（J·K−1）；T 表示液相的绝对温度（K）；v 是离子价态；e表示电子电荷（C）；κ 表示德拜长度的

倒数（m−1）；γ1 和 γ2 分别表示赤铁矿胶体和石英砂的表面电势（V）[25].
颗粒粒径和 ζ 电位提供了胶体颗粒稳定性信息. 胶体稳定性可以通过两个相互作用粒子之间的静

电排斥力和范德华吸引力的总体平衡来评估. 胶体颗粒的稳定性取决于其能量势垒[26]. 

2    结果与讨论（Results and discussion）
 

2.1    Hem胶体和 Cr（Ⅵ）之间的相互作用

酸性条件下，随着 Cr（Ⅵ）初始浓度从 0.25 mg·L−1 增加到 10 mg·L−1，Hem胶体对 Cr（Ⅵ）的吸附量

呈上升趋势（图 1），最大吸附量为 2.72 mg·g−1. Hem胶体对 Cr（Ⅵ）的吸附机制主要依托于二者的赋存

形式. 在 pH=5条件下存在大量的 H+，使得 Hem胶体表面高度质子化；而此时 Cr（Ⅵ）主要以 HCrO4
−和

少量 Cr2O7
2−形式存在[27]，带正电的 Hem胶体与 HCrO4

−产生强烈的静电吸引作用[28]，从而使 Hem胶体

表现出对 Cr（Ⅵ）较强的吸附能力.
当吸附体系中添加 HA后，Hem胶体对不同浓度 Cr（Ⅵ）的吸附量随着 Cr（Ⅵ）初始浓度的增大而

增大，与未预吸附 HA的 Hem胶体相比，在相同 Cr（Ⅵ）初始浓度下，预吸附 HA的 Hem胶体对 Cr（Ⅵ）
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的吸附量均降低（图 1）. HA在其柔性有机骨架上具有高容量的酸性官能团，通常带负电荷 [29]，HA对

Cr（Ⅵ）离子具有很强的络合能力 [30]，并且对矿物表面也具有很高的亲和力 [31]. 因此，HA可以吸附在

Hem胶体表面，改变 Hem胶体的表面特性：一方面占据 Hem表面的吸附位点，从而与 Cr（Ⅵ）形成竞争

吸附机制；另一方面，HA通过与 Hem胶体反应位点结合改变了 Hem胶体的静电特性，导致反应位点

与 CrO4
2−之间的静电排斥增加. 在以往的研究中也发现了类似规律：HA对黄铁矿吸附 Cr（Ⅵ）具有抑

制作用[32]；HA和水铁矿的络合物对 Cr（Ⅵ）的吸附量随 C/Fe比率的增加而降低[33]；柠檬酸-施氏矿物络

合物对 Cr（Ⅵ）的吸附量和吸附速率明显低于施氏矿物本身，并且复合材料对 Cr（Ⅵ）的吸附量和吸附

速率与复合材料的载碳量呈负线性相关[34]. 基于以上分析，HA的存在降低了 Hem胶体对 Cr（Ⅵ）的吸

附，使游离的 Cr（Ⅵ）离子浓度增加.
  

图 1    Hem胶体在不同 Cr（Ⅵ）初始浓度溶液中对 Cr（Ⅵ）吸附量

Fig.1    Adsorption amount of Cr（Ⅵ） on Hem colloid at different concentrations of Cr（Ⅵ） 

  

2.2    Hem胶体和 Cr（Ⅵ）团聚行为

在 1 mmol·L−1 NaCl溶液中，Hem胶体在不同浓度的 Cr（Ⅵ）溶液中水合粒径随时间的变化如图 2a
所示.
 
 

图 2    Hem胶体在不同浓度 Cr（Ⅵ）下水合粒径（a）、zeta电势（b）和 DLVO势能图（c）的变化

Fig.2    Hydration particle size（a）, zeta potential （b）, and DLVO interaction potential energy （c） of Hem colloids at different
concentration of Cr （Ⅵ） 
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当 Cr（Ⅵ）的浓度≤1 mg·L−1 时，Hem胶体的水合粒径随时间的变化不大，表明该浓度下 Hem胶体

处于相对稳定的状态. 随着 Cr（Ⅵ）浓度继续增大，Hem胶体的水合粒径增加的速率逐渐增大，稳定性

越来越弱. 这与 Hem胶体电势随 Cr（Ⅵ）浓度变化趋势一致（图 2b），即：随着 Cr（Ⅵ）吸附量的逐渐增

大，更多的 Cr2O7
2−和 HCrO4

−吸附到 Hem胶体表面，使得胶体的表面正电荷被中和；未吸附到 Hem胶

体上的含氧酸根离子游离在溶液中也会压缩 Hem胶体的双电层. 因此 zeta电势逐渐下降，Hem胶体表

面电势绝对值变小，并随着 Cr（Ⅵ）浓度的增大而趋于“0”，胶体颗粒间的最大排斥势垒逐渐降低

（图 2c），胶体间斥力减弱，胶体悬浮液稳定性降低[35]. 上述结果表明，在酸性条件下，Cr（Ⅵ）浓度的增加

促进了 Hem胶体的聚集.
与 Cr（Ⅵ）-Hem悬浮液体系相比，HA-Cr（Ⅵ）-Hem悬浮液体系中的 Hem胶体更加稳定 . 在不同

Cr（Ⅵ）浓度下，Hem胶体的水合粒径没有随时间发生明显变化（图 3a）. 预吸附 HA后，随着 Cr（Ⅵ）浓

度从 0.25 mg·L−1 增加到 10 mg·L−1，Hem胶体的电势从−22.35 mV降低到−27.43 mV（图 3b），这可能是

由于 Cr2O7
2−和 HCrO4

−吸附到了 Hem胶体表面. 虽然 Hem胶体的电势随 Cr（Ⅵ）浓度增加逐渐下降，但

是图 3a中显示其水合粒径并未随 Cr（Ⅵ）浓度增加而减小，这可能是由于 HA对 Hem胶体具有较强的分

散作用，Hem胶体粒径已经达到最小，微小的电位变化幅度不足以使 Hem胶体水合粒径进一步减小.
 
 

图 3    预吸附 HA后 Hem胶体在不同浓度 Cr（Ⅵ）下胶体水合粒径（a）和 zeta电势（b）

Fig.3    Hydration particle size （a） and zeta potential （b） of Hem colloid after pre-adsorption of HA at different concentrations
of Cr（Ⅵ） 

 
 

2.3    Hem胶体与 Cr（Ⅵ）在饱和多孔介质中共运移行为

以通入溶液的孔隙体积（PV）为横坐标，出流液中 Hem胶体浓度 C 与入流液 Hem胶体浓度 C0 的

比值 C/C0 为纵坐标，绘制穿透曲线（图 4a）. 结果表明，3种 Cr（Ⅵ）浓度下，在出流液中，均未检测到

Hem胶体. 以无量纲化距离（石英砂的位置距离入水口的相对位置）为纵坐标，Hem胶体的相对滞留量

（N/Ni）为横坐标绘制滞留曲线（图 4c）. 大部分 Hem胶体沉积在石英砂柱流入液的入口附近，并随着深

度的增加而下降. Hem胶体和 Cr（Ⅵ）络合后使得 Hem胶体的粒径增加，zeta电位降低且带正电荷，与

带负电荷的石英砂发生静电吸引，这将使得更多的 Hem胶体被吸附滞留在石英砂柱中[35]. Hem胶体与

石英砂之间的最大排斥势垒消失（图 4e），而稳定性的降低也进一步促使 Hem胶体在石英砂中附着滞

留，运移能力减弱. 实验结果发现，砂柱中胶体的回收率较高（82.9%—87.4%）也证实了这一结果.
预先吸附 0.25 mg·L−1 的 HA后，随着 Cr（Ⅵ）浓度从 0.25 mg·L−1 增加至 10 mg·L−1，Hem胶体的穿透

率从 53.12%增加至 61.70%（图 4b），可能是由于 Cr（Ⅵ）浓度越高，Hem胶体表面负电荷越多，其与石

英砂之间的斥力逐渐越大，因而有更多的 Hem胶体迁出. Hem胶体的 zeta电势变化（表 2）证实了上述

观点，即：随着 Cr（Ⅵ）浓度增加，Hem胶体的 zeta电势的绝对值增加. 但 Cr（Ⅵ）浓度为 10 mg·L−1 的穿

透率比 5 mg·L−1 时的穿透率仅增加了 2.38%，推测胶体已经达到了该 pH条件下的能够迁出的最大值，

表明酸性条件下 Cr（Ⅵ）能够促进预先吸附了 HA的 Hem胶体的运移. 当 Cr（Ⅵ）浓度从 0.25 mg·L−1 增

加至 10 mg·L−1 时，Hem胶体与石英砂的最大排斥势垒从 98.32 kT增大到 125.78 kT（表 2，图 4f），较大

的排斥势垒引起了 Hem胶体更多的迁出（图 4b）.
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图 4    不同浓度 Cr（Ⅵ）溶液中（预吸附 HA）Hem胶体的穿透曲线（a, b）、滞留曲线（c, d）和 Hem胶体与石英砂之间的

DLVO相互作用势能图（e, f）
Fig.4    Breakthrough curves （a, b） and retention profiles （c, d） of Hem colloids and DLVO interaction energy profiles

between Hem colloid and quartz sand （e, f） at different concentrations of Cr（Ⅵ） 

 

 
 

表 2    不同浓度 Cr（Ⅵ）溶液中 Hem胶体与石英砂之间的 DLVO势能计算及运移实验中 Hem胶体的回收率（pH=5）

Table 2    DLVO interaction energy between Hem colloid and quartz sand at different concentrations of Cr（Ⅵ） and recovery
rates of hematite colloid in column experiments

 

HA/
（mg·L−1）

Cr（Ⅵ）/
（mg·L−1） D/nm ζ/mV ζs/mV

Ф/kT M/%
Фmax Фmin2 Meff Mret Mtot

0 0 199 ± 10 25.3 ± 0.8 −33.2 ± 0.9 — — 1.5 87.4 88.8

0 0.25 213 ± 17 23.6 ± 0.8 −33.2 ± 0.9 — — 1.7 86.0 87.7

0 5 207 ± 20 15.3 ± 0.4 −33.2 ± 0.9 — — 1.3 82.9 84.2

0 10 202 ± 27 14.5 ± 0.5 −33.2 ± 0.9 — — 1.4 85.2 86.6

0.25 0 203 ± 10 −25.3 ± 0.4 −33.2 ± 0.9 109.0 −0.08 56.4 33.2 89.7

0.25 0.25 196 ± 22 −22.4 ± 0.5 −33.2 ± 0.9 98.3 −0.08 53.1 29.7 82.9

0.25 5 188 ± 9 −26.1 ± 0.7 −33.2 ± 0.9 118.5 −0.08 59.3 26.7 86.0

0.25 10 207 ± 31 −27.4 ± 0.6 −33.2 ± 0.9 125.8 −0.08 61.7 23.0 84.7

　　D为Hem胶体的水合粒径；ζ为Hem胶体的zeta电势；ζs为石英砂的zeta电势；Ф为Hem胶体与石英砂之间的总相互作用势能，其中
Фmax为最大排斥势垒，Фmin2为次级势阱；M为Hem胶体的质量回收率，其中Meff为出流液中胶体的回收率，Mret为砂柱中胶体的回收率，
Mtot为总回收率.
　　D is the hydrated particle size of Hem colloid. ζ is the zeta potential of the Hem colloid. ζs is the zeta potential of quartz sand. Ф is the total
interaction potential energy between Hem colloid and quartz sand, of which Фmax is the maximum repulsive barrier, Фmin2 is the secondary
potential well; M is the mass recovery rate of Hem colloid, where Meff is the recovery rate of colloid in the outflow liquid, Mret is the recovery
rate of colloid in the sand column, and Mtot is the total recovery rate.
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与 Cr（Ⅵ）-Hem体系（图 4a、4c、4e）相比，在相同浓度的 Cr（Ⅵ）溶液中，HA-Cr（Ⅵ）-Hem悬浮液

（图 4b、4d、4f）中 Hem胶体的运移能力都发生了不同程度的增强. 这表明 HA促进了环境中 Hem胶体

的运移能力. 除了电荷之间的静电力相互作用外，Cr（Ⅵ）-Hem配合物可以减小 Hem胶体在石英砂表

面的吸附，进一步促进 Hem胶体在多孔介质中的运移，这可能是 Cr（Ⅵ）促进 Hem胶体迁移的主要机

制之一. 研究表明，HA可以促进 U（Ⅵ）在花岗岩颗粒柱中的运移[36]. U（Ⅵ）在多孔介质中的迁移实验

表明，当流入液中为 U（Ⅵ）-高岭石胶体时，38.8%的 U（Ⅵ）可以穿过石英砂柱；当流入液中为 U（Ⅵ） -
HA-高岭石胶体时，73.7%的 U（Ⅵ）可以穿过石英砂柱，表明在高岭石胶体和 HA共同作用下显著提高

了 U（Ⅵ）的移动性[37]. 由此推断，Cr（Ⅵ）-HA-Hem悬浮液体系中，HA可以促进体系中 Hem胶体携带大

量的 Cr（Ⅵ）从石英砂柱中的穿出. 在实际场地中，由于制革过程中有机酸、染料和辅助鞣剂的大量使

用[6]，这会导致污泥池中含有大量的可溶性有机质，从而增加了 Hem胶体协同 Cr（Ⅵ）迁移风险. 

3    结论（Conclusions）

本研究通过研究酸性条件下，HA对 Hem胶体吸附 Cr（Ⅵ）和垂向迁移的影响，主要结论如下：

1）Hem胶体对 Cr（Ⅵ）的吸附量随 Cr（Ⅵ）浓度的增加而增加，相同 Cr（Ⅵ）初始浓度下，HA在一定

程度上降低了 Hem胶体对 Cr（Ⅵ）的吸附.
2）Cr（Ⅵ）浓度的增加促进了 Hem胶体的聚集，而 HA的存在能有效抑制 Hem胶体的聚集，增加

Hem胶体颗粒的稳定性.
3）在酸性条件下，Hem胶体带正电，所有胶体在石英砂柱中均未迁出，而 HA会促进 Hem胶体在

石英砂柱中的运移能力.
因此，在酸性 Cr（Ⅵ）污染土壤环境中，如果土壤中几乎没有可溶性有机质时，制革污泥中 Hem胶

体协同 Cr（Ⅵ）迁移风险较小；而当可溶性有机质大量共存时，Hem胶体协同 Cr（Ⅵ）迁移风险较高，对

堆场周边的生态环境构成潜在风险.
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