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摘　 要： 通过对除铁减酸反应池（ＲＩＡＵＭ）处理酸性矿山废水（ＡＭＤ）的效果进行持续监测与系统采样分析，查明了 ＲＩＡＵＭ 处

理系统中 ＡＭＤ 的 ｐＨ、酸度、总铁以及亚铁等理化指标的变化规律，评估了 ＲＩＡＵＭ 处理系统对不同理化指标的净化效果，探讨

了 ＲＩＡＵＭ 各单元的潜在除铁减酸机制。 结果表明：ＲＩＡＵＭ 处理系统运行效果稳定，具有良好的除铁减酸能力，Ｆｅ 平均去除

率在 ９４. ００％以上，出水 Ｆｅ 浓度满足《煤炭工业污染物排放标准（ＧＢ ２０４２６—２００６）》的限值要求；酸度平均去除率为 ７０. ２９％；
此外，ＲＩＡＵＭ 对 Ｍｎ、Ｐｂ、Ｃｒ、Ｃｄ、ＳＯ２－

４ 均具有一定的去除效果，去除率分别为 ３７. ３４％、６１. ６５％、８６. ８２％、３９. ４２％、２８. ５６％。
ＲＩＡＵＭ 的潜在除铁减酸机制主要为：氧化沉淀反应单元通过化学氧化沉淀作用和帷幕吸附与过滤作用除铁；微生物反应单元

可能存在“二元”Ｆｅ 净化机制，即在表层水体中，除化学氧化作用外，微生物如铁氧化细菌介导催化了 Ｆｅ（ ＩＩ）的快速氧化沉

淀，而在底层水体中则可能依靠硫酸盐还原菌等厌氧细菌介导的 ＳＯ２－
４ 的还原产生的 Ｓ２－与水体中的 Ｆｅ 反应生成低溶解度的

铁硫化物沉淀，但该作用机制还有待进一步研究证实；碱中和反应单元中，碳酸盐岩溶解能够中和酸度，提升水体 ｐＨ 值。 除

铁减酸反应池的成功应用将为酸性矿山废水的治理提供重要的理论指导和潜在的技术支撑。
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酸性矿山废水（Ａｃｉｄ Ｍｉｎｅ Ｄｒａｉｎａｇｅ，ＡＭＤ）是矿

山开采过程中金属硫化物矿物（如黄铁矿 ＦｅＳ２、砷
黄铁矿 ＡｓＦｅＳ２、黄铜矿 ＣｕＦｅＳ２ 等）在水、氧气和微

生物的共同作用下形成的一种酸性废水［１－３］。 ＡＭＤ
通常具有低 ｐＨ、高浓度（类）金属（如 Ｆｅ、Ｍｎ、Ｃｕ、
Ｚｎ、Ｃｄ、Ｐｂ、Ｃｒ、Ａｓ 等）和高浓度硫酸盐等特点，水体

一般呈黄色或红色［３］。 ＡＭＤ 若不经处理直接排放，
会造成矿区周边大面积的水体和土壤污染，危害水

生生物和农作物生长，甚至影响人体健康。 ＡＭＤ 现

已成为全球性的环境问题之一［４－６］。
传统处理 ＡＭＤ 的常用方法主要是施加 ＣａＯ、

Ｃａ（ＯＨ） ２、ＣａＣＯ３ 等碱性药剂的中和法，其工程使用

率占 ９０％以上。 这种方法虽然有效，但存在碱性药

剂投加量大、运行维护费用高、污泥产生量大、次生

环境污染等问题［７－１０］。 相对而言，微生物法具有绿

色高效、低成本、产泥少等优点，被认为是极具前景

的 ＡＭＤ 治理技术，近年来受到了广泛关注。 微生

物法的核心机制是利用微生物的氧化或还原作用，
使水体中的铁、锰等金属离子形成低溶解度的沉淀

物，从而去除水体中的金属离子。 其中，嗜酸性氧

化亚铁硫杆菌（Ａｃｉｄｉｔｈｉｏｂａｃｉｌｌｕｓ ｆｅｒｒｏｏｘｉｄａｎｓ）能显著

促进 ＡＭＤ 中亚铁快速氧化为三价铁，并形成低溶

解度的施氏矿物和黄铁矾等［１１］；而硫酸盐还原菌在

厌氧条件下，能将硫酸盐还原为 Ｓ２－，Ｓ２－与金属离子

形成溶解度较小的金属硫化物沉淀［１２］。 近年来，许
多研究学者构建了多种不同的微生物反应器用于

处理 ＡＭＤ，如“生物矿化－石灰石沟渠处理系统”和
形式多样的硫酸盐还原菌生物反应器等［１１，１３－１４］，但
大多数反应器仍处于实验室研究阶段，野外实践应

用较少。
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我们研究团队研发出基于微生物反应的除铁

减酸治理技术（Ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ Ｉｒｏｎ ａｎｄ Ａｃｉｄｉｔｙ Ｕｓｉｎｇ
Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ， ＲＩＡＵＭ），该技术是在野外条件下构建

氧化沉淀单元、微生物反应单元和碱中和单元等除

铁减酸反应池处理 ＡＭＤ。 这是一种利用微生物调

控技术耦合碳酸盐岩中和技术的 ＡＭＤ 治理方法。
ＲＩＡＵＭ 主要通过在微生物反应单元中投加碳源等

营养组分，使适生微生物群落在水环境中繁殖生

长，通过微生物作用提升亚铁氧化与铁等（类）金属

离子去除速率，并消减酸度。 利用 ＲＩＡＵＭ 处理贵

州省花溪区大坡废弃煤矿废水（日处理量 ～２５ ｍ３）
表现出了良好的除铁减酸效果，ＡＭＤ 中溶解态亚铁

和总铁的平均去除率分别为 ９８. ６３％和 ９０. ８０％，酸
度平均削减 ５０. ８９％［１５－１６］。 ＲＩＡＵＭ 处理贵州省独

山县半坡锑矿酸性废水（日处理量 ～１０ ｍ３）同样取

得了很好的处理效果，废水中溶解态总铁、总锑去

除率分别达到 ７０％ ～ ９５％和 ９０％以上，水体 ｐＨ 从

２. ８～３ 提升至 ５. ６～９. ３［１７］。 然而，以上两个处理系

统的处理量相对较小，ＲＩＡＵＭ 处理大水量 ＡＭＤ 的

效果难以预测，很大程度上制约了该技术的推广

应用。
为此， ２０２０ 年我们构建了最大日处理量达

１ ５００ ｍ３ 的除铁减酸反应池，并持续对反应池进行

水质监测、样品采集与测试分析，旨在：１）评估除铁

减酸反应池处理大水量 ＡＭＤ 的长期运行效果；２）
揭示除铁减酸反应池的潜在除铁减酸机制。 在此

基础上，优化 ＲＩＡＵＭ 技术工艺参数，以期为贵州地

区乃至全国类似的废弃煤矿酸性废水治理提供理

论基础和实践参考。

１　 材料与方法

１. １　 研究区概况

　 　 研究区位于贵州省凯里市孙家寨村某废弃煤

矿（２６°５１′２２″Ｎ，１０７°５１′５７″Ｅ ），煤矿废水水质见表

１，水体 ｐＨ 为 ３. ９０±０. ４５，溶解性总铁（Ｆｅｔｏｔ）含量为

１６３. ２９±５５. ９５ ｍｇ ／ Ｌ，主要以溶解性亚铁（Ｆｅ（ ＩＩ））
为主，约占 Ｆｅｔｏｔ 的 ９１. ０４％，水体中 ＳＯ２－

４ 含量为

１ ２８１. ５１±３７０. ４６ ｍｇ ／ Ｌ，是典型的酸性矿山废水。
该废水排入下游后，下游河道水体呈现黄褐色，严
重影响当地河流自然景观和水生态。 与我国煤炭

工业污染物排放标准（ＧＢ ２０４２６—２００６）的相关指

标限值对比可知，研究区 ＡＭＤ 水体中 ｐＨ、Ｆｅ 的浓

度均超出标准限值，其中 Ｆｅ 超出标准值 ２３. ３３ 倍。

研究区 ＡＭＤ 水量以雨水补给为主，季节性差异明

显，水量约为 ５０～１ ５００ ｍ３ ／ ｄ。

表 １　 煤矿废水水质特征

Ｔａｂｌｅ １　 Ｗａｔｅｒ ｑｕａｌｉｔｙ ｏｆ ｃｏａｌ ｍｉｎｅ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ
水化学参数 平均值±标准差 排放标准ａ 是否超标

ｐＨ ３. ９０±０. ４５ ６～９ 是

ＥＣ ／ （μＳ ／ ｃｍ） １ ５３６. ７８±３３８. １１ － －
Ｅｈ ／ （ｍＶ） ２７８. ０９±６８. ２１ － －

ＤＯ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） ２. ４２±１. ８２ － －
Ｆｅｔｏｔ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） １６３. ２９±５５. ９５ ７ 是

Ｆｅ（ＩＩ） ／ （ｍｇ ／ Ｌ） １４８. ６６±６６. ４４ － －
ＳＯ２－

４ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） １ ２８１. ５１±３７０. ４６ － －
Ｍｎ ／ （ｍｇ ／ Ｌ） ３. ６９±０. ７５ ４ 否

Ｃｄ ／ （μｇ ／ Ｌ） １. ７５±０. ６９ １００ 否

Ｃｒ ／ （μｇ ／ Ｌ） ７７. ０１±２０３. ９３ １ ５００ 否

Ｐｂ ／ （μｇ ／ Ｌ） ４. ８１±１. ６５ ５００ 否

注：ａ 参考煤炭工业污染物排放标准（ＧＢ ２０４２６—２００６）；“－”表明无

此项指标。

１. ２　 除铁减酸反应池概况

　 　 孙家寨除铁减酸反应池由集水池－氧化沉淀反

应单元（１＃，２５ ｍ 长×１１ ｍ 宽×３. ５ ｍ 深；２＃，２５ ｍ
长×１１ ｍ 宽×３. ３ ｍ 深）－微生物反应单元（３＃，２５ ｍ
长×１１ ｍ 宽×３. ３ ｍ 深；４＃，２５ ｍ 长×１１ ｍ 宽×３. １ ｍ
深）－调节单元（５＃，３０ ｍ 长×２６ ｍ 宽×２. ７ ｍ 深）－碱
中和反应单元（６＃，３０ ｍ 长×３０ ｍ 宽×２. ３ ｍ 深；７＃，
３０ ｍ 长×２６ ｍ 宽×２. ３ ｍ 深）构成，各反应单元利用

地形高差依次修建，ＡＭＤ 按顺序流向 ４ 个反应单

元：氧化沉淀反应单元（Ⅰ，１＃、２＃）→微生物反应单

元（Ⅱ，３＃、４＃）→功能调节单元（Ⅲ，５＃）→碱中和反

应单元（Ⅳ，６＃、７＃），反应池设计污水处理规模为＜
１ ５００ ｍ３ ／ ｄ，处理系统单元组成如图 １ 所示。 反应

池内水体流动方向如图 ２ 所示。
处理系统各处理单元的功能与构筑物具体如

下：集水池用于收集废弃煤矿废水。 集水池之后设

置两级氧化沉淀反应池（１＃、２＃），拟通过自然化学

氧化的方式去除部分 Ｆｅ，池体中等距上下错位悬挂

帷幕（图 ２）。 氧化沉淀反应池之后设置两级微生物

反应池（３＃、４＃），基于前期实验室研究结果与室外

小试应用效果［１５－２０］，在微生物反应池底部填加了由

堆肥（速效碳源）与秸秆（长效碳源）组成的厚度约

１ ｍ 碳源层（堆肥与秸秆体积比为 １ ∶ ３，基本性质

如表 ２ 所示），为系统中微生物（如嗜酸性铁氧化

菌、嗜酸性铁还原菌、硫酸盐还原菌等）提供营养物

质，该碳源层可以保证系统稳定运行 ５ 年以上；此
外，与氧化沉淀单元类似，微生物反应单元也同样

悬挂了帷幕。 微生物反应池之后设置一级功能调
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图 １　 处理系统单元组成及采样点位

Ｆｉｇ． １　 Ｓｃｈｅｍａｔｉｃ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ ＲＩＡＵＭ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ａｎｄ ｓａｍｐｌｉｎｇ ｓｉｔｅｓ

图 ２　 处理池构造与水体流动方式剖面示意图

Ｆｉｇ． ２　 Ｓｋｅｔｃｈ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｐｏｏｌ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ａｎｄ ｗａｔｅｒ ｆｌｏｗ ｍｏｄｅ ｉｎ ｔｈｅ ＲＩＡＵＭ

节池（５＃），其主要作用是根据除铁减酸反应池的运

行效果来调整微生物反应池和碱中和反应池的数

量，进而优化提升处理效果。 功能调节池之后设置

两级碱中和反应池（６＃、７＃），池中填充 ３ ／ ４ 容积的

粒径为 ５. ０～１０. ０ ｃｍ 的碳酸盐岩颗粒，碳酸盐岩的

成分如表 ３ 所示，本研究进行时仅在 ７＃处理池中填

充了碳酸盐岩颗粒。
１. ３　 样品采集

　 　 ２０２１ 年 ４ 月～２０２２ 年 ８ 月，每月采集一批次水

样，在 １＃～７＃的进水口和出水口设置采样点（图 １），

表 ２　 碳源基本性质

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｂａｓｉｃ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｃａｒｂｏｎ ｓｏｕｒｃｅｓ ｉｎ ｔｈｅ
ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｒｅａｃｔｉｏｎ ｕｎｉｔ

类型 Ｃ ／ ％ Ｎ ／ ％ Ｃ ／ Ｎ
缓释碳源 ４２. ６７ ２. ０１ ２１. ０６
速效碳源 ２６. ７４ ２. ６１ １０. ２４

分别命名为 ＳＪＺ１－１、ＳＪＺ１－２、ＳＪＺ２－２、ＳＪＺ３－１、ＳＪＺ３－
２、ＳＪＺ４－２、ＳＪＺ５－２、ＳＪＺ６－２、ＳＪＺ７－２，每个采样点取 ３
个平行样品。 使用洁净的 ５０ ｍＬ 离心管采集表层水

体（０～３０ ｃｍ）样品，经 ０. ４５ μｍ 的微孔滤膜现场过
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　 　 　 　 表 ３　 碳酸盐岩成分

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｏｆ ｃａｒｂｏｎａｔｅ ｒｏｃｋ ％

成分 ＳｉＯ２ Ａｌ２Ｏ３ Ｆｅ２Ｏ３ ＭｇＯ ＣａＯ Ｎａ２Ｏ Ｋ２Ｏ ＭｎＯ Ｐ２Ｏ５

含量 ６. ４０ ０. ２０ ０. １４ ０. ８４ ５０. １２ ０. ０１ ０. ０１ ０. ００１ ０. ００７

滤，酸化后，密封置于冷藏箱中保存，带回实验室进

行后续分析。
处理系统采用两种进水策略（图 １）：２０２１ 年

４～６ 月，采用 Ｍｏｄｅｌ １ 进水方式（Ｍ１），ＡＭＤ 从 １＃进
水，经 １＃～７＃处理后出水。 在 Ｍ１ 进水期间，发现 Ｆｅ
的去除主要发生在微生物反应单元（３＃、４＃）中，其
前端的氧化沉淀反应单元（１＃、２＃）的 Ｆｅ 去除效率

较低，因此调整为 Ｍｏｄｅｌ ２ 进水方式（Ｍ２），探究无

１＃、２＃处理池时，直接从 ３＃进水，经 ３＃～７＃反应池处

理后系统的除铁减酸效果。 采样周期分别为：
① Ｍ１ 期间，２０２１ 年 ４ ～ ６ 月及 ２０２２ 年 ３ ～ ８ 月，
ＡＭＤ 经 ０＃、１＃、２＃、３＃、４＃、５＃、６＃、７＃等池处理后排

水，分别在 ＳＪＺ１－１、ＳＪＺ１－２、ＳＪＺ２－２、ＳＪＺ３－２、ＳＪＺ４－
２、ＳＪＺ５－２、ＳＪＺ６－２、ＳＪＺ７－２ 等点位采集水样；② Ｍ２
期间，２０２１ 年 ６ 月 ～ ２０２２ 年 ２ 月期间，ＡＭＤ 经 ０＃、
３＃、４＃、５＃、６＃、７＃等池处理后排水，分别在 ＳＪＺ３－１、
ＳＪＺ３－２、ＳＪＺ４－２、ＳＪＺ５－２、ＳＪＺ６－２、ＳＪＺ７－２ 等点位采

集水样。
此外，２０２２ 年 １１ 月，在各个反应池中采集沉积

物样品，冷冻干燥后研磨至 ２００ 目备用。
１. ４　 分析测试方法

　 　 现场使用便携式水质参数仪（美国 ＹＳＩ 公司

ｓｅｎｓＩＯＮ１５６ 型）现场测量水体的温度（Ｔ）、酸碱度

（ｐＨ）、氧化还原电位（Ｅｈ）、溶解氧（ＤＯ）、电导率

（ＥＣ）等参数；参照邻菲啰啉分光光度计法（ＨＪ ／ Ｔ
３４５—２００７），使用紫外分光光度计 （ ＵＶ － ９０００ｓ，
ＭＥＴＡＳＨ，上海） 在波长 ５１０ ｎｍ 处测定水样中的

Ｆｅｔｏｔ 和 Ｆｅ （ ＩＩ） 的浓度， Ｆｅ （ ＩＩＩ） 的浓度为 Ｆｅｔ ｏｔ 与

Ｆｅ（ＩＩ）浓度的差值。 使用电感耦合等离子体发射光

谱仪（ ＩＣＰ⁃ＯＥＳ，美国 Ｖａｒｉａｎ Ｖｉｓｔａ⁃ＭＰＸ 型）测定主

量元素浓度；使用电感耦合等离子体质谱仪（ ＩＣＰ⁃
ＭＳ，美国 Ａｇｉｌｅｎｔ ７７００Ｘ 型）测定微量元素浓度；使
用离子色谱仪（美国 ＤＩＯＮＥＸ ＩＣＳ－９０ 型）测定 ＳＯ２－

４

等阴离子浓度。
式（１）为 ＲＩＡＵＭ 处理系统各单元中 Ｆｅ、Ｍｎ、

ＳＯ２－
４ 的去除率计算公式，式（２）为 ＲＩＡＵＭ 处理系统

中 Ｆｅ 及酸度化学反应速率计算公式，具体如下：
Ｑ＝（１－Ｃ ／ Ｊ）×１００％ （１）

Ｖ＝（Ｊ－Ｃ） ／ Ｔ （２）

式中 Ｑ 为去除率，Ｖ 为化学反应速率（ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ）），
Ｃ 为反应单元出水浓度（ｍｇ ／ Ｌ），Ｊ 为反应单元的进

水浓度（ｍｇ ／ Ｌ），ｔ 为停留时间（ｈ）。
沉积物矿物相使用 Ｘ 射线衍射仪（ＸＲＤ，荷兰

Ｅｍｐｙｒｅａｍ 型）扫描沉积物特征衍射峰，使用扫描电

镜（ ＳＥＭ，日本 ＪＳＭ － ７８００Ｆ 型） 观察沉积物表面

形貌。
１. ５　 数据处理及绘图

　 　 使用 Ｍｉｃｒｏｓｏｆｔ Ｏｆｆｉｃｅ Ｅｘｃｅｌ 进行数据分析，获得

每个数据点的平均值及标准偏差，采用 Ｏｒｉｇｉｎ ２０２３
进行分析作图。

２　 结果

２. １　 水质参数变化特征

　 　 图 ３、图 ４ 分别表示 Ｍ１ 和 Ｍ２ 进水期间 ｐＨ、
Ｅｈ、ＥＣ、ＤＯ 等水质参数变化情况。 由图 ３ａ、图 ４ａ 可

知，Ｍ１ 和 Ｍ２ 期间，ｐＨ 均呈先下降（Ｉ 和 ＩＩ 单元）后
升高（ＩＩＩ 和 ＩＶ 单元）的趋势，出水 ｐＨ 均高于进水

ｐＨ。 具体地，Ｍ１ 期间，进水 ｐＨ 为 ３. ９９±０. ３６，ｐＨ
在 Ｉ、ＩＩ 中分别平均下降 ０. ５３、０. ４２ 个单位，在 ＩＩＩ、
ＩＶ 中分别平均上升 ０. １６、０. ８１ 个单位，出水 ｐＨ 为

４. ００±０. ９０。 Ｍ２ 期间，进水 ｐＨ 为 ３. ４６ ± ０. ３４，ｐＨ
在 ＩＩ 中平均下降 ０. ３２ 个单位，在 ＩＩＩ、ＩＶ 中分别平均

上升 ０. １０、０. ８４ 个单位，出水 ｐＨ 为 ４. ０７ ± ０. ５４。
Ｍ１ 和 Ｍ２ 进水期间，处理后水体 ｐＨ 均升高，表明除

铁减酸反应池具有削减酸度，提高酸性废水 ｐＨ 的

能力。
由图 ３ｂ、图 ４ｂ 可知，Ｍ１ 和 Ｍ２ 进水期间，Ｅｈ 均

呈先上升（Ｉ、ＩＩ、ＩＩＩ 单元）后下降（ＩＶ 单元）的趋势，
出水 Ｅｈ 高于进水 Ｅｈ。 具体地，Ｍ１ 期间，进水 Ｅｈ 为

２５０. ０６±７９. ８１ ｍＶ，Ｅｈ 在 Ｉ、ＩＩ、ＩＩＩ 中分别平均升高

１０２. ９３、 １２９. ７５、 １６. ９４ ｍＶ， 在 ＩＶ 中 平 均 下 降

１２９. ７３ ｍＶ，出水 Ｅｈ 为 ３６９. ９６±１３１. ７１ ｍＶ。 Ｍ２ 期

间，进水 Ｅｈ 为 ３６４. ５４±３０. ２１ ｍＶ，Ｅｈ 在 ＩＩ、ＩＩＩ 中分

别平均升高 ８６. ７１、５８. １０ ｍＶ，在 ＩＶ 中平均下降

８２. １５ ｍＶ，出水 Ｅｈ 为 ４２７. ２１±５１. ９３ ｍＶ。 Ｅｈ 能够

表达水体宏观的氧化还原特性，Ｅｈ＞０ 表示除铁减

酸反应池的表层水体处于氧化环境中；而 Ｅｈ 在 Ｉ ～
ＩＩＩ 中升高与 Ｆｅ （ ＩＩ） ／ Ｆｅ （ ＩＩＩ） 比值下降相关［２１］，
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图 ３　 Ｍ１ 进水期间水质参数变化特征

Ｆｉｇ． ３　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｗａｔｅｒ ｑｕａｌｉｔｙ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｄｕｒｉｎｇ Ｍ１

Ｆｅ（ＩＩ） ／ Ｆｅ（ＩＩＩ）比值下降表明可溶性 Ｆｅ（ＩＩＩ）浓度相

对于可溶性 Ｆｅ（ＩＩ） 浓度上升，说明在表层水体的氧

化环境中可能存在 Ｆｅ（ＩＩ） 氧化为 Ｆｅ（ＩＩＩ）的反应。
由图 ３ｃ、图 ４ｃ 可知，Ｍ１ 和 Ｍ２ 进水期间，ＤＯ 均

呈先下降（Ｉ 和 ＩＩ 单元）后上升（ＩＩＩ 和 ＩＶ 单元）的趋

势，出水 ＤＯ 值均高于进水 ＤＯ 值。 Ｍ１ 期间，进水

ＤＯ 为 ２. ３６±１. ８５ ｍｇ ／ Ｌ，ＤＯ 在 Ｉ、ＩＩ 中分别平均下降

０. ２２、１. １０ ｍｇ ／ Ｌ，在 ＩＩＩ、ＩＶ 中分别平均上升 １. ０４、
０. ７９ ｍｇ ／ Ｌ，出水 ＤＯ 为 ２. ８７ ± ２. １０ ｍｇ ／ Ｌ。 Ｍ２ 期

间，进水 ＤＯ 为 ２. ７６±１. ２０ ｍｇ ／ Ｌ，ＤＯ 在 ＩＩ 中平均下

降 １. ８５ ｍｇ ／ Ｌ，在 ＩＩＩ、ＩＶ 中分别平均上升 ２. ２８、３. ９３
ｍｇ ／ Ｌ，出水 ＤＯ 为 ７. １１±３. ０１ ｍｇ ／ Ｌ。 Ｉ、ＩＩ 中可能发

生了大量消耗 Ｏ２ 的化学反应，使水体中的耗氧速

率大于供氧速率，导致反应池中 ＤＯ 下降［２２］，Ｍ１ 期

间，ＤＯ 在 ＩＩ 单元的下降是 Ｉ 的 ４. ９６ 倍，表明单元 ＩＩ
中与 Ｏ２ 相关的化学反应程度要高于 Ｉ。 ＩＩＩ、ＩＶ 中

ＤＯ 有所上升，即该反应单元中耗氧速率小于供氧

速率，表明 ＩＩＩ、ＩＶ 中可能发生了消耗 Ｏ２ 的化学反

应，但反应程度远小于 Ｉ、ＩＩ。

由图 ３ｄ 可知，Ｍ１ 进水期间，ＥＣ 呈先上升（ Ｉ、
ＩＩ、ＩＩＩ 单元）后下降（ＩＶ 单元）的趋势，出水 ＥＣ 值低

于进水 ＥＣ 值，其中，进水 ＥＣ 为 １ ３３８. ８９±３０３. ８７
μＳ ／ ｃｍ，ＥＣ 在 Ｉ、 ＩＩ、 ＩＩＩ 中分别平均升高 ２１１. ４１、
１３１. ２１、１２０. ２２ μＳ ／ ｃｍ，在 ＩＶ 中平均下降 ５９２. １１
μＳ ／ ｃｍ，出水 ＥＣ 为 １ ２０９. ６１±３８５. ８０ μＳ ／ ｃｍ。 图 ４ｄ
可知，Ｍ２ 进水期间，ＥＣ 呈下降的趋势，在 ＩＩ ～ ＩＶ 中

下降，且出水 ＥＣ 低于进水 ＥＣ，其中，进水 ＥＣ 为

１ ７５４. ００±３００. ８２ μＳ ／ ｃｍ，ＥＣ 在 ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ 中分别平

均下降 １. ０６、 ９６. ０６、 ２９０. ００ μＳ ／ ｃｍ， 出水 ＥＣ 为

１ ３６６. ８８±２１５. ３６ μＳ ／ ｃｍ。 ＥＣ 可以用来反映溶液中

离子的浓度以及性质［２３］，除铁减酸反应池中 ＥＣ 值

的整体下降能够表明 ＡＭＤ 中游离态金属离子浓度

的降低［１６］。
２. ２　 酸度的变化特征

　 　 水体 ｐＨ 表征水体中氢离子的浓度指数，而酸

度表示水体中能与强碱发生中和反应的物质的总

量，包括 Ｈ＋ 以及水解能产生 Ｈ＋ 的物质的总量［２４］。
图 ５ 为除铁减酸反应池中酸度（以 ＣａＣＯ３ 当量计）
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图 ４　 Ｍ２ 进水期间水质参数变化特征

Ｆｉｇ． ４　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｗａｔｅｒ ｑｕａｌｉｔｙ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｄｕｒｉｎｇ Ｍ２

图 ５　 酸度的变化特征

Ｆｉｇ． ５　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ａｃｉｄｉｔｙ

４１５



　 第 ４ 期 付金帅等：除铁减酸反应池处理酸性矿山废水的效果研究

图 ７　 水体中 Ｆｅｔｏｔ 和 Ｆｅ（ＩＩ）的浓度变化特征

Ｆｉｇ． ７　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ｆｅｔｏｔ ａｎｄ Ｆｅ（ＩＩ） ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｗａｔｅｒ

图 ６　 酸度的化学反应速率

Ｆｉｇ． ６　 Ｃｈｅｍｉｃａｌ ｒｅａｃｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ ａｃｉｄｉｔｙ

变化特征。 酸度在除铁减酸反应池中持续下降，进
水酸度为 ７３４. ３８±２０４. ８２ ｍｇ ／ Ｌ，Ｉ、ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ 中分别

平均下降 ３３. ５５、２８７. ３９、６７. ５８、１２７. ５７ ｍｇ ／ Ｌ，出水

酸度为 ２１８. １８ ± １４６. ８７ ｍｇ ／ Ｌ，去除率为 ７０. ２９％。
酸度的大幅下降表明除铁减酸反应池具有良好的

减酸能力。
化学反应速率能够反映酸度在不同反应单元

中的去除效率，化学反应速率越大，酸度的去除效

率就越高，图 ６ 表示酸度的化学反应速率，其中 Ｉ、
ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ 的酸度化学反应速率分别为 ２. ０８±０. ８７、
８. ４４±２. １２、１. ８０±１. ６２、１. ７９±１. ０６ ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ）。 酸

度的消减量以及化学反应速率表明，酸度去除主要

发生在微生物反应单元中。 需要注意的是，本研究

中碱中和反应单元仅在出水前的 ７＃反应池栅格中

填有碳酸盐岩，尽管量比较少，但是仍具有极好地

削减酸度的效果。 虽然系统对 ｐＨ 的提升程度

（＜０. ６２）相较于酸度的消减程度（消减 ７０. ２９％）而
言较弱，但是酸度的大幅降低能够表明水体释放 Ｈ＋

的潜力以及产酸能力下降，因此系统的减酸能力是

十分明显的。
２. ３　 Ｆｅｔｏｔ 和 Ｆｅ（ＩＩ）浓度变化特征

图 ７ａ 和 ７ｂ 表示 Ｍ１ 进水期间 Ｆｅｔｏｔ 和 Ｆｅ（ＩＩ）的
浓度变化特征，图 ７ｃ 和 ７ｄ 表示 Ｍ２ 进水期间 Ｆｅｔｏｔ

和 Ｆｅ（ＩＩ）的浓度变化特征；图 ８ａ 和 ８ｃ 表示 Ｍ１ 进
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水期间 Ｆｅｔｏｔ 和 Ｆｅ（ＩＩ）的化学反应速率，图 ８ｂ 和 ８ｄ
表示 Ｍ２ 进水期间 Ｆｅｔｏｔ 和 Ｆｅ（ＩＩ）的化学反应速率。

图 ８　 不同反应单元中 Ｆｅｔｏｔ 和 Ｆｅ（ＩＩ）的化学反应速率

Ｆｉｇ． ８　 Ｃｈｅｍｉｃａｌ ｒｅａｃｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ Ｆｅｔｏｔ ａｎｄ Ｆｅ（ＩＩ） ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＲＩＡＵＭ ｕｎｉｔｓ

由图 ７ａ 和 ７ｂ 可知，Ｍ１ 期间，Ｆｅｔｏｔ、Ｆｅ（ＩＩ）的浓

度均呈下降趋势。 其中，进水 Ｆｅｔｏｔ 浓度为 １３０. １１±
４１. ８３ ｍｇ ／ Ｌ，Ｆｅｔｏｔ 浓度在 Ｉ、ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ 中分别平均下

降 ３６. １８、５９. ９７、７. ６４、１９. ６４ ｍｇ ／ Ｌ，出水 Ｆｅｔｏｔ 浓度

为 ６. ６９± ９. ７２ ｍｇ ／ Ｌ，Ｆｅｔｏｔ 平均去除率为 ９４. ８６％。
进水 Ｆｅ（ ＩＩ）浓度为 １１４. ３５ ± ５３. ２３ ｍｇ ／ Ｌ，在 Ｉ、 ＩＩ、
ＩＩＩ、ＩＶ 中分别平均下降 ４１. ７０、 ６３. ５５、 ４. ３２、 ２. ７９
ｍｇ ／ Ｌ，出水 Ｆｅ（ＩＩ）浓度为 １. ９９±２. ３９ ｍｇ ／ Ｌ，Ｆｅ（ ＩＩ）
平均去除率为 ９８. ２６％。

由图 ７ｃ 和 ７ｄ 可知，Ｍ２ 期间，Ｆｅｔｏｔ、Ｆｅ（ＩＩ）的浓

度均呈下降趋势。 其中，进水 Ｆｅｔｏ ｔ 浓度为 １７０. ３７±
４１. ５３ ｍｇ ／ Ｌ，Ｆｅｔｏｔ 浓度在 ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ 中分别平均下降

１２０. ３７、２１. ２３、２４. ７４ ｍｇ ／ Ｌ，出水 Ｆｅｔｏｔ 浓度为 ４. ０３±
８. ３０ ｍｇ ／ Ｌ， Ｆｅｔｏｔ 平 均 去 除 率 为 ９７. ６３％； 进 水

Ｆｅ（ＩＩ）浓度为 １４３. ２２±５１. ７７ ｍｇ ／ Ｌ，在 ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ 中

分别 平 均 下 降 １３１. ２９、 ７. ５７、 ２. １２ ｍｇ ／ Ｌ， 出 水

Ｆｅ（ＩＩ）浓度为 ２. ２５±６. ２５ ｍｇ ／ Ｌ，Ｆｅ（ ＩＩ）平均去除率

为 ９８. ４３％。
由图 ８ａ 和 ８ｃ 可知，Ｍ１ 进水期间，Ｉ、ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ

中 Ｆｅｔｏｔ 化学反应速率分别为 １. ０４ ± ０. ６９、３. １８ ±
０. ９９、０. ２８±０. ２３、０. ３５±０. ２１ ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ），Ｆｅ（ ＩＩ）化

学反应速率分别为 １. １９±０. ７５、２. ９６±１. ３４、０. １５±
０. ２１、０. ０４±０. ０７ ｍｇ ／ （ Ｌ·ｈ）。 由图 ８ｂ 和图 ８ｄ 可

知，Ｍ２ 进水期间，ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ 中 Ｆｅｔｏｔ 化学反应速率分

别为 ４. ５３±１. ０２、０. ７７±０. ６３、０. ４４±０. ３２ ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ），
Ｆｅ（ ＩＩ） 化学反应速率分别为 ６. ０６ ± １. ３４、 ０. ２０ ±
０. ２８、０. ０４±０. ０７ ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ）。 Ｍ１ 期间及 Ｍ２ 期间，
微生物反应池中 Ｆｅｔｏｔ、Ｆｅ（ ＩＩ）的化学反应速率均高

于其他反应单元。
比较 Ｍ１ 和 Ｍ２ 进水期间不同反应池 Ｆｅｔｏｔ 和

Ｆｅ（ＩＩ）的去除率、去除量以及化学反应速率可知，不
同反应池对 Ｆｅｔｏｔ 的去除能力、Ｆｅ（ＩＩ）的氧化能力以

及 Ｆｅｔｏｔ 和 Ｆｅ（ ＩＩ）的化学反应速率大小依次为：ＩＩ＞
（Ｉ＞）ＩＶ，即微生物反应单元对 Ｆｅ 去除的贡献最大，
是除铁减酸反应池中最核心的 Ｆｅ 去除单元。

Ｍ１ 和 Ｍ２ 两种进水模式下，Ｆｅｔｏｔ 平均去除率分

别为 ９４. ８６％、９７. ６３％，出水 Ｆｅｔｏｔ 浓度均＜７ ｍｇ ／ Ｌ，
符合煤炭工业污染物排放标准（ＧＢ ２０４２６—２００６）
对 Ｆｅｔｏｔ 排放要求，表明除铁减酸反应池能够在野外

条件下稳定、高效运行。 值得注意的是，尽管 Ｍ２ 进
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水时 Ｆｅｔｏｔ 浓度高于Ｍ１，但Ｍ２ 的 Ｆｅｔｏｔ 出水浓度低于

Ｍ１，即 Ｍ２ 的 Ｆｅ 去除率高于 Ｍ１。 因此从提升处理

系统经济性的角度，对于类似水化学性质的 ＡＭＤ，
可以在进水模式上优化系统，采取不设置氧化沉淀

反应单元的 Ｍ２ 进水模式。
２. ４　 ＳＯ２－

４ 、Ｍｎ 及重金属元素浓度变化特征

图 ９ 表示 Ｍ１ 和 Ｍ２ 进水期间 ＳＯ２－
４ 和 Ｍｎ 的浓

度变化特征，图 １０ 为 Ｐｂ、Ｃｒ、Ｃｄ 等微量元素的进出

水浓度变化特征。

图 ９　 水体中 ＳＯ２－
４ 与 Ｍｎ 的浓度变化特征

Ｆｉｇ． ９　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ＳＯ２－
４ ａｎｄ Ｍｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｗａｔｅｒ

图 ９ａ 可知，Ｍ１ 进水期间，ＳＯ２－
４ 浓度呈先上升

（ Ｉ 和 ＩＩ 单元）后下降（ ＩＩＩ 和 ＩＶ 单元）的趋势，出水

ＳＯ２－
４ 浓度低于进水 ＳＯ２－

４ 浓度。 其中，进水 ＳＯ２－
４ 浓

度为 １ ０９４. ８８±１５１. ０６ ｍｇ ／ Ｌ，ＳＯ２－
４ 浓度在 Ｉ、ＩＩ 中

分别平均上升 ７３. ３０、７１. ５３ ｍｇ ／ Ｌ，在 ＩＩＩ、ＩＶ 中分

别平均下降 １４２. １６、３１５. ４３ ｍｇ ／ Ｌ，出水 ＳＯ２－
４ 浓度

为 ７８２. １３±３００. １８ ｍｇ ／ Ｌ，平均去除率为 ２８. ５６％。
图 ９ｂ 可知，Ｍ２ 进水期间，ＳＯ２－

４ 浓度呈逐渐下降

（ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ 单元）的趋势。 其中，进水 ＳＯ２－
４ 浓度为

１ ４６９. ０９±２７２. ３９ ｍｇ ／ Ｌ，ＳＯ２－
４ 浓度在 ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ 中分

别平均下降 ５０. ７９、３５. ５７、２２７. ８９ ｍｇ ／ Ｌ，出水 ＳＯ２－
４

浓度为 １ １５４. ８４ ± ２０８. ９６ ｍｇ ／ Ｌ，平均去除率为

２１. ３９％。 Ｍ１ 和 Ｍ２ 进水期间 ＳＯ２－
４ 浓度的整体下降

表明，除铁减酸反应池对 ＳＯ２－
４ 有一定的去除效果。

值得注意的是，ＳＯ２－
４ 的去除主要发生在碱中和反应

单元中。
图 ９ｃ 可知，Ｍ１ 进水期间，Ｍｎ 浓度呈先下降（ Ｉ

单元）后上升（ＩＩ 单元）再下降（ ＩＩＩ 和 ＩＶ 单元）的趋

势，出水 Ｍｎ 浓度低于进水 Ｍｎ 浓度。 其中，进水 Ｍｎ
浓度为 ３. １０±０. ８８ ｍｇ ／ Ｌ，Ｍｎ 浓度在 Ｉ 中平均下降

０. ２８ ｍｇ ／ Ｌ，ＩＩ 中平均上升 ０. １３ ｍｇ ／ Ｌ，在 ＩＩＩ、ＩＶ 中

分别平均下降 ０. ０９、０. ９１ ｍｇ ／ Ｌ，出水 Ｍｎ 浓度为

１. ９４±０. ８０ ｍｇ ／ Ｌ，平均去除率为 ３７. ３４％。 由图 ９ｄ
可知，Ｍ２ 进水期间，Ｍｎ 浓度呈逐渐下降（ ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ
单元）的趋势。 其中，进水 Ｍｎ 浓度为 ４. ２７ ± ０. ５９
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ｍｇ ／ Ｌ，Ｍｎ 浓度在 ＩＩ、ＩＩＩ、ＩＶ 中分别平均下降 ０. ２８、
０. ０７、０. ８９ ｍｇ ／ Ｌ，出水 Ｍｎ 浓度为 ３. ０２±０. ５３ ｍｇ ／ Ｌ，
平均去除率为 ２９. １８％。 Ｍ１ 和 Ｍ２ 进水期间，经除

铁减酸反应池处理后，Ｍｎ 出水浓度均低于《煤炭工

业污染物排放标准（ＧＢ ２０４２６—２００６）》规定的 Ｍｎ
排放限值（４ ｍｇ ／ Ｌ）。 值得注意的是，与 ＳＯ２－

４ 相似，
Ｍｎ 浓度的下降也主要发生在碱中和反应单元中。

图 １０　 进、出水中微量元素浓度变化特征

Ｆｉｇ． １０　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｒａｃｅ ｅｌｅｍｅｎｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｉｎｌｅｔ ａｎｄ ｏｕｔｌｅｔ ｗａｔｅｒ

由图 １０ 可知，经除铁减酸反应池处理后，Ｐｂ、
Ｃｒ、Ｃｄ 等微量元素的出水浓度均低于进水浓度，进
水 Ｐｂ、Ｃｒ、Ｃｄ 浓度分别为 ４. ８１±１. ６５、１２. ５４±６. ０３、
１. ７５ ± ０. ６９ μｇ ／ Ｌ，出水浓度分别为 １. ８５ ± ０. ９０、
１. ６５±１. １８、１. ０６ ± ０. ２９ μｇ ／ Ｌ，平均去除率分别为

６１. ６５％、８６. ８２％、３９. ４２％，微量元素浓度的下降表

明除铁减酸反应池对 Ｐｂ、Ｃｒ、Ｃｄ 等微量元素均具有

一定的去除效果。
２. ５　 沉积物矿物相特征

　 　 图 １１ 为 １＃、２＃、３＃、４＃、６＃、７＃处理池中沉积物

的 ＳＥＭ 形貌特征图，１＃、２＃、３＃、４＃中沉积物的次生

矿物形貌相近，呈不规则球状或海胆状，球状颗粒

上有针状棘，有些球状晶体表面被颗粒覆盖（３＃、
４＃），６＃及 ７＃中还出现了片状、菱面体状晶体结构。
这种球状或海胆状聚集体具有施式矿物的微观形

貌特征［２５－２７］，而片状晶体可能是石膏［２８］。
图 １２ 为 １＃、２＃、３＃、４＃、６＃、７＃的沉积物 Ｘ 衍射

图谱，１＃、２＃的沉积物中次生矿物为针铁矿和石英，
３＃、４＃的沉积物中 Ｆｅ 次生矿物主要为针铁矿，６＃、７＃
的沉积物中次生矿物主要有针铁矿、石膏、白云石

等。 有研究认为，ＡＭＤ 中天然形成的次生铁矿物中

通常含有 ２ 种或多种矿物，如施氏矿物、黄钾铁矾、
针铁矿和水铁矿等［２６］，在 ｐＨ ２ ～ ４ 范围内的 ＡＭＤ
环境中主要次生铁矿物有施氏矿物、黄钾铁矾和针

铁矿等［２９］，如 Ｌｉ 等［２５］在花溪 ＲＩＡＵＭ 系统沉积物中

发现了施氏矿物、黄钾铁矾、针铁矿等次生铁矿物。
值得注意的是，施氏矿物、水铁矿等都是无定形或

结晶性较差的矿物［３０－３１］，只有晶形矿物才能产生 Ｘ
衍射现象，因此本文的 ＸＲＤ 分析中除针铁矿外并未

能确定其他类型的次生铁矿物。
针铁矿的形成存在两种途径：一种是在溶解氧

作用下，Ｆｅ（ＩＩ）的氧化形成的 Ｆｅ（ＩＩＩ）可以直接诱导

针铁矿的晶体生长，而一些化能自养型细菌如氧化

亚铁硫杆菌在 ｐＨ 小于 ４ 时可使 Ｆｅ （ ＩＩ） 氧化成

Ｆｅ（ＩＩＩ）形成针铁矿［３２］，除铁减酸反应池中平均 ｐＨ
小于 ４（图 ３、４），因此在沉积物中会存在大量的针

铁矿；另一种是在厌氧条件下，施氏矿物会转化为

针铁矿［３３］。
施氏矿物是亚稳态的，ｐＨ、共存离子和溶解有

机物均会影响其稳定性［３４－３５］，导致其发生矿物相转

变，形成赤铁矿、针铁矿等结晶度较高的矿物［３６］，而
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图 １１　 沉积物的形貌特征

Ｆｉｇ． １１　 Ｍｏｒｐｈｏｌｏｇｙ ｏｆ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ

图 １２　 次生矿物 ＸＲＤ 分析结果

Ｆｉｇ． １２　 ＸＲＤ ｐａｔｔｅｒｎｓ ｏｆ ｓｅｃｏｎｄａｒｙ ｍｉｎｅｒａｌｓ
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且其特殊的结构以及矿物表面丰富的官能团，能够

通过离子交换、表面络合和静电相互作用等方式吸

附污染物质或营养物［３７－３８］。 图 １１ 中，３＃、４＃沉积物

的 ＳＥＭ 图中，球形表面明显有颗粒覆盖，这种现象

可能是该矿物吸附了某些微量金属元素导致的［２５］。

３　 讨论

　 　 Ｆｅ（ＩＩ）氧化、Ｆｅ（ＩＩＩ）还原以及水解成矿是 ＡＭＤ
中 Ｆｅ 的重要地球化学行为， Ｆｅ 去除的实质是

Ｆｅ（ＩＩ）的氧化和 Ｆｅ（ＩＩＩ）水解形成次生铁矿物，使可

溶性 Ｆｅ 由液相向固相转化［３９］，Ｆｅ 去除的一般反应

如方程式（１） ～ （３）所示［４０］。 由图 ６、图 ８ 可知，微
生物反应单元中 Ｆｅ 和酸度的化学反应速率均高于

其他反应池，Ｆｅ 和酸度的去除也主要发生在微生物

反应单元中，因此微生物反应单元中可能存在其他

的反应机制促进 Ｆｅ（ＩＩ）的氧化和 Ｆｅ（ＩＩＩ）水解成矿

过程。
４Ｆｅ２＋＋Ｏ２＋４Ｈ

＋→４Ｆｅ３＋＋２Ｈ２Ｏ （１）
Ｆｅ３＋＋３Ｈ２Ｏ→Ｆｅ（ＯＨ） ３＋ ３Ｈ＋ （２）

４Ｆｅ２＋＋Ｏ２＋１０Ｈ２Ｏ→４Ｆｅ（ＯＨ） ３＋ ８Ｈ＋ （３）
微生物反应单元相较于氧化沉淀反应单元、碱

中和反应单元的主要区别在于微生物反应单元中

添加了有机填料作为 ＡＭＤ 适生微生物的营养物

质。 ＳＪＺ３－２、ＳＪＺ４－２ 表层水体中较高的 Ｅｈ 值（图 ３
和图 ４）表明微生物反应单元表层水体处于相对氧

化的状态，这种水环境有利于氧化反应的进行［１７］。
Ｆｅ（ＩＩ）的氧化是 Ｆｅ 去除的关键［４１］，而 Ｆｅ（ ＩＩ）的氧

化速率与 ｐＨ、ＤＯ 密切相关。 有研究表明［１５，３３，４２］，
当 ｐＨ＜４ 时，ＡＭＤ 中 Ｏ２ 对 Ｆｅ（ ＩＩ）的非生物氧化程

度有限，Ｆｅ（ＩＩ）的氧化主要是由微生物主导的生物

氧化，如氧化亚铁硫杆菌能够在酸性环境中加速

Ｆｅ（ＩＩ）的氧化速率 １０５ ～ １０６ 倍。 而 Ｄｒｕｓｃｈｅｌ 等［４３］

研究表明，当 ＤＯ＜１. ６０ ｍｇ ／ Ｌ 时，Ｆｅ（ＩＩ）的氧化以微

生物氧化为主，ＤＯ＞１. ６０ ｍｇ ／ Ｌ 时，Ｆｅ（ＩＩ）的氧化以

化学氧化为主。 由图 ３、图 ４ 可知，Ｍ１ 进水期间，微
生物反应池中 ＳＪＺ３－２、ＳＪＺ４－２ 的 ｐＨ 分别为 ３. １５±
０. ３７、３. ０４ ± ０. １９， ＤＯ 分别为 １. ０１ ± ０. ６８、 １. ０４ ±
０. ７７ ｍｇ ／ Ｌ；Ｍ２ 进水期间，ＳＪＺ３－２、ＳＪＺ４－２ 的 ｐＨ 分

别为 ３. １９ ± ０. ２７、 ３. １４ ± ０. ２４， ＤＯ 分别为 １. ０６ ±
０. ７５、０. ９０±０. ５０ ｍｇ ／ Ｌ。 微生物反应池表层水体的

ｐＨ 均小于 ４，ＤＯ 均小于 １. ６０ ｍｇ ／ Ｌ，因此，在该反应

池的表层水体中可能存在一些好氧的铁氧化细菌

通过微生物反应介导 Ｆｅ 的去除。 如 Ｃｈｅｎ 等［１６］ 在

花溪 ＲＩＡＵＭ 系统中发现了 Ｆｅｒｒｏｖｕｍ、Ｍｅｔａｌｌｉｂａｃｔｅｒｉ⁃
ｕｍ、Ｇａｌｌｉｏｎｅｌｌａ 等铁氧化细菌的存在，这些铁氧化细

菌在光照或有氧条件下能催化水体中的 Ｆｅ（ ＩＩ）氧

化成 Ｆｅ（ＩＩＩ），Ｆｅ（ ＩＩＩ）水解产生施氏矿物、针铁矿、
水铁矿等次生铁产物（图 １１ 和图 １２），这些次生矿

物可以通过吸附、共沉淀等方式去除水体中的其他

（类）金属离子［１６，４４－４５］。
氧化沉淀反应单元中，ＳＪＺ１－２、ＳＪＺ２－２ 表层水

体的 ＤＯ 分别为 ２. ２８±１. ４９、２. １４±１. ３１ ｍｇ ／ Ｌ；碱中

和反应单元中，Ｍ１ 进水期间，ＳＪＺ６－２、ＳＪＺ７－２ 表层

水体的 ＤＯ 分别为 ２. ３８±１. ３０、２. ８７±２. １０ ｍｇ ／ Ｌ；Ｍ２
进水期间，ＳＪＺ６－２、ＳＪＺ７－２ 表层水体的 ＤＯ 分别为

６. ９１±３. ０９、７. １１±３. ０１ ｍｇ ／ Ｌ，氧化沉淀反应单元和

碱中和反应单元的 ＤＯ 均大于 １. ６０ ｍｇ ／ Ｌ。 因此，相
较于氧化沉淀反应单元和碱中和反应单元，微生物

反应单元的表层水环境条件更有利于微生物反应

的进行，这可能是微生物反应单元中 Ｆｅ 去除量及化

学反应速率远高于氧化沉淀反应单元和碱中和反

应单元的原因之一。
此外，由于微生物反应单元深度在 ３. ０～３. ３ ｍ，

底部填充了约 １ ｍ 的有机碳源，微生物反应单元底

部的水体处于相对还原的状态，可能存在硫酸盐还

原菌这类厌氧型细菌，硫酸盐还原菌分解微生物反

应池的有机底物产生的高能电子在 ＳＯ２－
４ 还原酶的

参与下将水体中的 ＳＯ２－
４ 还原为 Ｓ２－，Ｓ２－ 会与部分

（类）金属离子结合形成难溶于水的硫化物沉淀（如
ＦｅＳ、ＭｎＳ 等），而且 Ｓ２－还会与水体中游离的 Ｈ＋结合

产成 Ｈ２Ｓ［１］。 微生物反应单元水体表面经常观察到

气泡溢出，在一定程度上证实了该过程可能存在。
此外 Ｓｕｎ 等［１７］ 在类似 ＲＩＡＵＭ 系统的研究中，对微

生物样品进行 １６ｓ ｒＲＮＡ 测试，发现了 Ｄｅｓｕｌｆｏｍｏｎｉｌｅ、
Ｐｅｐｔｏｃｏｃｃａｃｅａｅ、Ｃｌｏｓｔｒｉｄｉｕｍ 等硫酸盐还原菌，这说明

孙家寨 ＲＩＡＵＭ 系统中也可能存在相似的硫酸盐还

原参与 ＳＯ２－
４ 的还原过程。

值得注意的是，微生物反应单元中添加的长效

碳源和速效碳源等有机填料也会影响体系中污染

元素的去除。 首先，有机填料能够为硫酸盐还原菌

等微生物提供电子供体以及为微生物的生长代谢

提供碳源；其次，速效碳源作为碱性物质，可以削减

ＡＭＤ 的酸度，长效碳源中含有粗蛋白、粗脂肪、木质

素、纤维素、氨基酸、葡萄糖等有机物以及 Ｎ、Ｐ、Ｋ、
Ｃａ、Ｍｇ、Ｚｎ 等矿质，具有疏松多孔状，拥有极大的比

表面积，对重金属有较强的物理吸附能力［４６］，反应

０２５
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池中 Ｃｄ、Ｃｒ、Ｐｂ 等微量元素浓度的下降可能与此也

有一定的关系。 此外，有机填料中释放的溶解性有

机质中含有的羟基、羧基、酚羟基等活性基团，能够

络合 Ｆｅ 离子，降低水体中 Ｆｅ 的含量［４７］，这可能是

微生物反应单元中 Ｆｅ 浓度下降的原因之一。
氧化沉淀反应单元中未添加反应底物，因此该

单元的主要反应机制是方程式（１） ～ （３）中所述的

自然化学氧化过程。 此外，该单元中等距上下错开

悬挂帷幕，因此可能还存在帷幕对 Ｆｅ 的拦截吸附作

用。 一方面，粗糙的帷幕表面为 ＡＭＤ 中的颗粒物

提供大量的附着点位，当 ＡＭＤ 流经时，Ｆｅ 会在帷幕

表面形成结壳和生物膜，并通过不断地吸附扩大形

成铁活性表面促进 Ｆｅ 沉降；另一方面，Ｆｅ（ＩＩＩ）的小

胶体分子会絮凝为大分子，被帷幕拦截，附着于帷

幕上，或在重力的作用下沉淀在反应池底部［１６］，因
此在 Ｍ１ 进水期间，氧化沉淀反应单元仍然能够去

除一定的 Ｆｅ。
Ｍ１ 和 Ｍ２ 进水期间，ｐＨ 在碱中和反应单元中

分别上升 ０. ８１、０. ８４，酸度下降 １２７. ５７ ｍｇ ／ Ｌ，ｐＨ 的

升高以及酸度的降低与碱中和反应单元中碳酸盐

岩的溶解及酸碱中和有关，其反应机制如方程式

（４） ～ （７）所示［４８］。 此外，溶解的碳酸盐岩会参与

Ｆｅ 的氧化沉淀过程， 加速 Ｆｅ 的去除 （方程式

（８）） ［４９］，因此在该反应单元中存在 Ｆｅ 浓度的下

降。 氧 化 产 生 的 Ｆｅ （ ＩＩＩ ） 虽 然 会 水 解 形 成

Ｆｅ（ＯＨ） ３，但该产物不会稳定存在，会脱水形成纤铁

矿、针铁矿等次生矿物（图 １２） ［３４，４８，５０］。 ６＃、７＃处理

池中沉积物主要铁矿物相为针铁矿，也证实了上述

反应的发生。
ＣａＣＯ３＋ Ｈ＋→Ｃａ２＋＋ ＨＣＯ－

３ （４）
ＣａＣＯ３＋ Ｈ２ＣＯ３→ Ｃａ２＋＋ ２ＨＣＯ－

３ （５）
ＣａＣＯ３→Ｃａ２＋＋ ＣＯ２－

３ （６）
ＣａＣＯ３＋Ｈ２Ｏ→Ｃａ２＋＋ ＨＣＯ－

３ ＋ ＯＨ－ （７）
４Ｆｅ２＋＋ Ｏ２＋ ４ＣａＣＯ３＋ ６Ｈ２Ｏ→

４Ｆｅ（ＯＨ） ３＋ ４Ｃａ２＋＋ ４ＣＯ２ （８）
由图 ９ｃ 和图 ９ｄ 可知，Ｍｎ 的去除主要发生在碱

中和反应单元中，在氧化沉淀反应单元、微生物反

应单元中 Ｍｎ 去除量较小，其原因可能与氧化沉淀

反应单元和微生物反应单元中含量较高的 Ｆｅ（ ＩＩ）
有关。 Ｋａｉｒｉｅｓ 等［５１］研究发现，当 Ｆｅ（ＩＩ）含量远高于

Ｍｎ 含量时，Ｍｎ２＋被氧化后仍会被 Ｆｅ（ＩＩ）还原，因此

会抑制 Ｍｎ 形成沉淀，所以只有在大量氧化和去除

Ｆｅ（ＩＩ）后，Ｍｎ２＋才能被去除。 因此经氧化沉淀反应

单元、微生物反应单元处理，Ｆｅ（ＩＩ）以较低的浓度进

入碱中和反应单元（Ｍ１ ∶ ４. ７８±４. １１ ｍｇ ／ Ｌ；Ｍ２ ∶
４. ３６±１０. ２７ ｍｇ ／ Ｌ），较低的 Ｆｅ（ＩＩ）浓度有利于碱中

和反应单元中 Ｍｎ 的去除，这与杨绍章等［５２］ 的研究

结果相似。 此外系统中可能存在铁的氢氧化物对

Ｍｎ 的吸附 ／共沉淀作用以及铁氢氧化物的水解产

物催化氧化 Ｍｎ，从而使 Ｍｎ 沉淀在系统中［５２］。 需

要注意的是，尽管出水水体中 Ｍｎ 浓度达到《煤炭工

业污染物排放标准（ＧＢ ２０４２６—２００６）》 中的限值

（＜ ４ ｍｇ ／ Ｌ），但系统对于 Ｍｎ 的去除效果并不好，平
均削减浓度仅为 １. １６～１. ２５ ｍｇ ／ Ｌ，如面对高 Ｍｎ 浓

度的 ＡＭＤ 水体时，除铁减酸反应系统需优化工艺，
提升对 Ｍｎ 的去除能力。

图 ９ａ、图 ９ｂ 可知，ＳＯ２－
４ 的去除主要发生碱中和

反应单元，图 １２ 可知，ＳＯ２－
４ 在 ６＃、７＃反应池的沉积

物中以石膏形式沉淀，ＳＯ２－
４ 的去除过程如方程式

（９）所示［５３］。 总体而言，与 Ｍｎ 类似，系统对于 ＳＯ２－
４

的处理效果也有待提升。
ＳＯ２－

４ ＋ ＣａＣＯ３＋ ２Ｈ＋→ＣａＳＯ４·Ｈ２Ｏ ＋ ＣＯ２ （９）

４　 结论

　 　 １）经过除铁减酸反应池的处理，出水 ＡＭＤ 的

Ｆｅ 浓度低于 《煤炭工业污染物排放标准 （ ＧＢ
２０４２６—２００６）》规定的 ７. ００ ｍｇ ／ Ｌ，Ｆｅｔｏｔ 平均去除

率＞９４. ００％，酸度平均去除率为 ７０. ２９％，ＳＯ２－
４ 平均

去除率＞２１. ００％，Ｍｎ 平均去除率为＞２９. ００％，系统

对 Ｐｂ、Ｃｒ、Ｃｄ 等微量元素具有一定的去除效果。 长

期运行结果表明，除铁减酸反应池能够在野外条件

下稳定、高效地运行。
２）氧化沉淀反应单元中 Ｆｅ 的去除主要依靠化

学氧化及帷幕的拦截吸附与过滤作用除铁；微生物

反应单元可能存在“二元”Ｆｅ 净化机制，即在表层水

体中，除化学氧化作用外，微生物如铁氧化细菌介

导 Ｆｅ（ＩＩ）的快速氧化，Ｆｅ（ ＩＩＩ）的水解形成针铁矿、
施式矿物等次生矿物，使大量可溶性 Ｆｅ 从液相向固

相转化；在底层水体中，相对还原的环境下，可能存

在硫酸盐还原菌等厌氧细菌介导的 ＳＯ２－
４ 的还原过

程，产生的 Ｓ２－与水体中的 Ｆｅ 反应形成低溶解度的

金属硫化物，进一步去除 Ｆｅ，但该作用机制需进一

步研究证实；碱中和反应单元中，碳酸盐岩的溶解

在提升碱度的同时，释放的 ＣＯ２－
３ 、Ｃａ２＋与 ＡＭＤ 中的

金属阳离子及 ＳＯ２－
４ 反应，产生碳酸盐沉淀以及

石膏。
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３）对比除铁减酸反应池在 Ｍ１ 和 Ｍ２ 两种进

水模式的运行效果，即便是没有设置氧化沉淀单

元的 Ｍ２，系统对 Ｆｅ 依然具有较高的去除能力，出
水 Ｆｅ 浓度满足国家相关标准，其他指标也不亚于

Ｍ１ 模式，因此，在处理相似水化学性质的 ＡＭＤ
时，可不设置氧化沉淀反应单元，既能达到有效处

理 ＡＭＤ 的目的，又能有效提升处理系统的经

济性。
４）除铁减酸反应池在除铁减酸方面拥有良好、

稳定的性能，但是仍存在一些不足。 在系统的升级

优化过程中，应当强化对 Ｍｎ 和 ＳＯ２－
４ 的去除能力以

及对 ｐＨ 的提升效果。
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