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摘　要　针对铁尾矿资源化利用问题，通过添加 CaCl2 对铁尾矿进行氯化焙烧。使用 X射线衍射仪、热重分析

法对 CaCl2 进行了分析，采用原子吸收光谱法、X射线荧光分析对焙烧渣和收集物进行了分析；探究了氮气和

干空气条件下 CaCl2 的作用机理；研究了焙烧气氛和温度对铁尾矿中 Cu、Pb、Zn的挥发效果的影响及不同方法

对挥发物的收集效果。结果表明：在氮气条件下，CaCl2 在反应后生成了 CaClOH且释放 Cl；在空气条件下，

CaCl2 分别与 H2O和 O2 反应释放 Cl；重金属 Cu、Pb、Zn的挥发率次序为 Pb>Cu>Zn，且随着温度的升高而增

大；在氮气条件下，Pb的挥发效果优于干空气条件，Zn与之相反，而焙烧气氛对 Cu的挥发效果影响较小；氮

气条件下的烟气中重金属更易于被冷凝收集，干空气条件下的烟气中重金属更易于被湿法洗涤吸收。氯化焙烧

处理后，铁尾矿中 Cu、Pb、Zn均实现了很大程度的挥发。
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中国是仅次于巴西的世界第二大铁矿石生产国。作为铁矿石生产的副产品，铁尾矿的大量储

存对周边环境具有很大的威胁和危害，而环境责任和矿产资源的可持续发展对于采矿业是一个至

关重要的问题 [1]。据估算，每生产 1 t铁精矿就会产生约 2.5~3.0 t铁尾矿。截至 2013年，我国铁尾

矿总量已达到 50×108 t，且其数量正不断增加 [2]。长期以来，通过堆放和掩埋的方式处理铁尾矿，

不仅占用了很大的空间，而且耗费了大量的处理费用 [3]。随着我国矿山资源日渐枯竭，矿山尾矿对

环境污染的问题日趋严重 [4]，铁尾矿减量化、无害化和资源化利用迫在眉睫。提取和回收尾矿中的

重金属不仅可以实现较高的经济效益，同时也有利于尾矿的无害化处理，具有很好的环境效益，

故一直以来受到了广泛关注[5-8]。

近年来，氯化焙烧在城市固体垃圾 [9]、污泥飞灰 [10]、垃圾焚烧飞灰 [11-12]、半导体材料 [13] 等固体

废物中重金属挥发特性方面已有广泛研究。在 CaCl2 热分解机理和氯化焙烧工艺的研究方面，

FRAISSLER等 [14] 指出，在干燥和潮湿空气条件下，氯的释放发生在 CaCl2 熔点以上 (782 ℃)。在干

空气条件下，与 O2 反应生成 Cl2；在湿空气条件下，与 H2O反应生成 HCl。NOWAK等 [9] 分别对氮

气和空气条件下的氯化挥发进行了热力学平衡计算，发现 CaCl2 反应释放了 Cl2 和 HCl，Cl2 和
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HCl可进一步与金属再发生氯化反应，是间接氯化反应。YU等 [15] 发现，相比氧化焙烧，氯化焙烧

能在较低温度下挥发重金属。JIAO等 [16] 发现，CaCl2 的添加对飞灰中 Cs的挥发效果很好。常耀超

等 [17] 采用氯化焙烧工艺从硫铁矿烧渣中回收有价金属，在焙烧温度为 1 250 ℃、焙烧时间为 1 h条

件下，Cu、Pb、Zn的挥发率分别达到 73.1%、93.9%和 75.2%。

氯化焙烧受焙烧温度、焙烧时间、焙烧气氛等因素影响。许多研究表明，氯化焙烧可实现重

金属的挥发 [9-13]，可以去除和回收固体废物中的重金属。但目前对氯化焙烧的研究多集中在焙烧温

度、氯化剂添加比及焙烧时间的影响上，对于氮气等无氧条件下及空气等有氧条件下 CaCl2 的热行

为的对比实验研究还比较缺乏，对焙烧气氛及焙烧后氯化产物的回收处理方面仍存在不足 [18]。本

研究对 CaCl2 和铁尾矿进行氯化焙烧，探究了 CaCl2 分别在氮气和干空气条件下热处理过程中的热

行为和分解机理，并研究了焙烧气氛及焙烧温度对铁尾矿中 Cu、Pb、Zn的去除效果的影响及冷凝

和吸收液洗涤吸收对挥发烟气中重金属的回收效果。

1    材料与方法

1.1    实验原料

本研究以广东省某山区铁尾矿为研究对象，

该铁尾矿主要由硫铁矿、针铁矿、石英组成，含

有 Fe、Si、Al、S、Cu等元素。以氧化物形式体

现各元素含量时，Fe2O3、SiO2、Al2O3 和 SO3 分

别占 58.45%、15.78%、8.36%和 3.35%，Cu、Pb、
Zn、Cr、Cd的浓度如表 1所示。实验前在通风

条件下对铁尾矿样品进行风干，然后在烘箱中 105 ℃ 烘干，直到重量不变，放入样品袋中待用。

1.2    实验装置

本研究采用管式炉进行热处理实验，实验装置如图 1所示。氯化焙烧实验装置包括供气部

分、管式炉和吸收烟气中重金属的尾端部分。实验室管式电炉 (SK2-2-130，天津中环试验电炉有限

公司)由管径 80 mm，长度 120 cm的刚玉管和加热器组成。

1.3    实验方法

为使铁尾矿样品和无水 CaCl2 充分混合，本研究采用湿混的方式对样品进行混合。每次实验

做 2 个平行样，每个样品取 CaCl2 和铁尾矿样品共 20 g，与 20 mL纯水混合，并在干燥箱中于 105 ℃
温度下干燥至恒重 [14]，时间为 12 h。将烘干后的样品在干燥器中冷却至室温，从出气端放入管式

炉，并推送到中间加热部分，在 800 ℃ 以下时，按照 5 ℃·min−1 的速率升温和降温，在 800~1 000 ℃
时，按照 3 ℃·min−1 的速率升温和降温。在焙烧温度下，保温 60 min。当温度降至 100 ℃ 后，从刚

表 1    铁尾矿中重金属浓度

Table 1    Heavy metal concentration in iron tailings

mg·kg−1

Cu Pb Zn Cr Cd

4 568.00 1 761.68 2 518.70 85.81 2.81

 

图 1    热处理实验装置

Fig. 1    Thermal treatment experiment equipment
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玉管中取出样品，然后在干燥器内冷却至室温。通过分析样品中金属元素的初始量和残留量，按

式 (1)计算各金属元素的挥发率。

α =
(
1− cm

CM

)
×100% (1)

式中：α为挥发率；C为铁尾矿中金属浓度，mg·kg−1；M为铁尾矿添加量，g；c为焙烧后残渣中

金属浓度，mg·kg−1；m为焙烧后残渣质量，g。
1.4    分析方法

采用热重分析法 (NETZSCH TG 209 F1，德国 NETZSCH公司)测定无水氯化钙 (CaCl2，AR)的
热重变化 (升温速率：10 ℃·min−1；气氛：干空气和氮气 (99.9%))；采用 X射线荧光光谱 (XRF)
(EDX-7000，日本岛津公司 )鉴定热处理后的铁尾矿残渣的主要成分；采用 X射线衍射仪 (XRD)
(D8 ADVANCE，德国 Bruker公司)进行结晶化合物的测定；用 6 mL 65%硝酸 (AR，HNO3)、2 mL
35%盐酸 (AR，HCl)和 3 mL 40%氢氟酸 (AR，HF)在微波消解仪 (MARS6，美国 CEM公司 )中消

解后，用纯水稀释至 50 mL，采用火焰原子吸收分光光度计 (Z2000，日本日立公司)测定重金属的

浓度。

2    结果与讨论

2.1    CaCl2 热行为机理研究

在氮气和干空气条件下，通过热重分析对无水 CaCl2 加热过程中重量损失和吸放热情况进行分

析，结果如图 2所示。从图 2可以看出，无水 CaCl2 在 168、220、778 ℃ 时有明显的吸热峰，并伴

随着较大幅度的重量损失。在 100~168 ℃ 时，

自由水的蒸发导致重量损失并吸收热量；在

220 ℃ 左右时，再次出现重量损失及热量的吸

收，应是 CaCl2 水合物的分解所致；778 ℃ 是

CaCl2 的熔点，熔融过程中会吸收大量热量，

故出现明显的吸热峰，CaCl2 熔融后，开始分

解并释放 Cl，导致了大幅度的重量损失 [14]；在

温度达到 778 ℃ 后，空气气氛下失重幅度相对

较大，吸热峰也相对明显，这可能是因为空气

中 O2 的存在，增加了 Cl的释放，且与 CaCl2、
与 H2O和 O2 均发生反应 [14]，增加了热量吸收。

为进一步分析 CaCl2 在热处理过程中的热

行为，分别对氮气条件下 200、600、1 000 ℃

和干空气条件下 600、1 000 ℃ 热处理后的 CaCl2 残渣进行 XRD分析。预处理方法步骤及热处理

升、降温程序设置等与铁尾矿样品氯化焙烧实验相同。

在氮气和空气条件下，热处理后 CaCl2 残渣的 XRD图谱见图 3(a)和图 3(b)。可以看出，温度

升至 600 ℃ 和 1 000 ℃ 后，氮气和空气条件下所得残渣有较大差异。从图 3(a)可以看出，在氮气条

件下，CaCl2 在 200 ℃ 焙烧 1 h后的残渣主要成分是 CaCl2·2H2O。这是因为预处理时将 CaCl2 按质量

比 1∶1溶于水中，所得 CaCl2 溶液烘干到质量分数超过 70%后生成 CaCl2·2H2O [19]。在 600 ℃ 焙烧后

的残渣中主要成分是 CaCl2。可能是温度达到 260 ℃ 后继续升温，CaCl2 结晶水逐渐分解形成无水

CaCl2[14]。778 ℃ 是 CaCl2 的熔点，而 CaCl2 在 1 000 ℃ 热处理后残渣的主要物质是 CaClOH。由此可

以推断，778 ℃ CaCl2 达到熔点后，与残余 H2O反应，生成 CaClOH并释放 HCl，这与 CaCl2·6H2O

 

图 2    氯化钙热重分析曲线

Fig. 2    TG-DSC curves of CaCl2
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的分解机理相近 [14]。如图 3(b)所示，在干空气条件下，进行 600 ℃ 和 1 000 ℃ 热处理后，残渣主要

成分均是 CaCl2·2H2O，只是 1 000 ℃ 残渣衍射峰强度较低。相比氮气条件下，H2O的损失不明显，

这可能是因为 CaCl2 在 H2O和 O2 存在的情况下，可以分别与 H2O和 O2 反应，放出 HCl和 Cl2[14]，
空气中 O2 的存在减少了 H2O的消耗。

2.2    不同气氛和不同温度下重金属挥发效果

NOWAK等[9] 研究指出，CaCl2 和MgCl2 作为氯化剂时，效果优于NaCl，在 1 000 ℃ 下焙烧 60 min，
80%~90% Cu、40% Zn和将近 100% Pb挥发出去。以 CaCl2 为氯化剂，添加量为 150 g·kg−1 时，各温

度下 Zn、Cu、Pb的挥发率基本达到最高。在以 MgCl2 为氯化剂时，Pb在 1 000 ℃ 下焙烧 1 h可实

现最大程度的挥发 [20]。因此，在已有研究基础上，本研究选择在 CaCl2 添加量为 15%、焙烧时间为

1 h条件下进行氯化焙烧实验。因需对挥发物进行收集，本研究根据实验需要将气体流量选定为

100 mL·min−1。
图 4(b)、图 4(d)、图 4(f)为不同气氛、不同温度体系下铁尾矿样品中重金属 Cu、Pb、Zn的挥

发效果，图 4(a)、图 4(c)、图 4(e)为对应焙烧温度和焙烧气氛条件下的冷凝收集液浓度。从图

4(b)和图 4(d)中可以看出，对于 Cu和 Pb，在氮气条件和干空气条件下，挥发率均随着温度的升高

而增大，且整体而言，氮气条件下的挥发效果优于干空气条件。Cu的挥发率在 600 ℃ 升至 800 ℃
时有较为明显的升高，而 800 ℃ 到 1 000 ℃ 挥发率上升程度较小，且各温度下 Cu在 2种气氛下挥

发率相差很小，而氮气条件下Pb在 600 ℃ 时挥发率达到 90%，远远超过干空气条件；当温度升至 1 000 ℃，

氮气和干空气条件下 Cu的挥发率分别达到 77.7%和 75.7%，Pb的挥发率分别达到 97.8%和 96.4%。

在 800~1 000 ℃ 时，2种气氛下 Pb的挥发率均超过 95%，这与 Pb是易挥发性金属元素有关 [9]。

由此可见，焙烧气氛对 Cu的挥发效果影响不大，但对较低温度时 Pb的挥发率影响较大；在温度

较低时，温度的升高对提高 Cu和 Pb的挥发率效果较为明显。除 800 ℃ 时 Cu在氮气条件下的挥发

率略低于空气条件外，整体而言，当固体氯化剂 CaCl2 用于焙烧铁尾矿的复杂体系中时，氮

气+CaCl2 条件也优于干空气+CaCl2 条件，这与 Cu和 Pb在氮气-HCl气氛下焙烧的挥发率高于空气-
HCl气氛[21] 的结论相近。

从图 4(f)可以看出，焙烧温度和焙烧气氛对 Zn的影响较为明显。在干空气条件下，Zn在焙烧

温度为 800 ℃ 时挥发效果最佳，挥发率为 75.3%。在氮气条件下，Zn的挥发率随着温度的升高而

升高，在 1 000 ℃ 最高达到 38.2%，而且在各个温度下的挥发率均远远低于干空气条件下的挥发率，这与氮

气 -HCl气氛和空气 -HCl气氛对比研究的结果 [21] 不同，其可能的原因是空气 -CaCl2 气氛下会生成

 

图 3    不同气氛下热处理后氯化钙残渣的 XRD图谱

Fig. 3    XRD patterns of roasted slags of CaCl2 under different atmosphere
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Cl2，而 Cl2 对于金属的氯化效果好于 HCl[14]。与 Cu和 Pb相比，Zn的挥发率较低，这与 Zn的氯化

物本身的蒸气压较高有关 [21]；同时，尾矿中 SiO2、Al2O3 的大量存在，会使 Zn在反应过程中生成

硅酸锌、铝酸盐等，降低了挥发率[22]。

2.3    焙烧渣性质分析

S元素与 Cl元素影响着氯化焙烧过程中重金属的挥发 [23]，但铁尾矿中 S元素和引入的 Cl元素

的物态变化及迁移转化也可能对环境造成污

染。因此，有必要对不同焙烧条件下的焙烧渣

进行分析，考察其基本元素组成。

不同焙烧条件下的焙烧渣的成分组成如

图 5所示。可以看出，氮气条件下焙烧渣中

S元素的残留量比干空气条件低。在干空气条

件下，S元素质量分数随着温度的增高逐渐降

低，但仍是焙烧渣的主要组成元素。这可能是

因为，在空气气氛下焙烧铁尾矿的过程中，

CaCl2 与空气中的 O2 以及氧化生成的 SO2 反应

生成 CaSO4，残留在焙烧渣中 [24]。在氮气条件

下，600 ℃ 焙烧后仍残留很多 Cl元素和 Ca元

 

图 4    不同气氛和温度下重金属 Cu、Pb、Zn的挥发率和冷凝液浓度

Fig. 4    Vaporization percentage and condensate concentration of heavy metals under different temperatures and atmospheres

 

图 5    干空气和氮气条件下不同温度热处理后

焙烧渣元素组成

Fig. 5    Elements in roasting slags under different temperature
in dry air and N2 atmosphere
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素，证明了上述氮气条件下 CaCl2 的分解机理；在 800、1 000 ℃ 下进行氯化焙烧后，残渣中未检

测到 Cl元素和 S元素，主要为 Fe、Ca、Si元素及少量的 Cu、Zn等元素。

2.4    氯化焙烧挥发物定性和定量分析

采用冷凝管冷凝收集和湿法洗涤回收方式对烟气中挥发成分进行收集和分析，对冷凝收集液

进行 XRF分析，结果如表 2所示。结合图 4(a)、图 4(c)、图 4(e)，可以看出，冷凝收集方法对不同

气氛下挥发物的收集效果有较大的差异。在同种气氛下，随着温度的升高，冷凝液中各金属浓度

随之增高；而同一焙烧温度下，氮气气氛下收集物中各重金属浓度高于干空气条件，尤其是在 800
℃ 和 1 000 ℃ 条件下，氮气和干空气条件下 Pb、Cu的挥发率相近，但冷凝液中相应重金属浓度相

差很大，说明用冷凝的方法收集氮气条件下的氯化焙烧挥发物更加有效。

为探究湿法收集方式对氮气和干空气焙烧气氛下的烟气中各元素的回收效果，本研究对烟气

端连续 5个盛有 200 mL 5%稀硝酸的吸收瓶中重金属浓度进行检测，结果如图 6所示。可以看出，

干空气条件下吸收瓶中金属浓度较高。第 3个及以后的吸收瓶基本未检测到各金属元素，由此可

见，挥发出的各金属元素在前 2个吸收瓶中基本被完全吸收。由第 1个吸收瓶中各金属元素的浓

度可以看出，吸收瓶中金属 Zn、Cu、Pb浓度较高，而 Cd、Fe元素浓度很低，这是因为铁尾矿中

本身 Cd含量较低，而 Fe元素属于难氯化挥发金属。整体对比发现，干空气气氛下氯化焙烧的挥

发物更易于被湿法洗涤收集。

表 2    干空气和氮气条件下不同温度热处理后的冷凝液主要成分
Table 2    Main compositions of condensate after heat treatment under

different temperature in dry air and N2 atmosphere %

气体和温度条件 H2O Cl Si Zn Cu Pb Fe

干空气-600 ℃ 73.57 26.21 0.20 0.02 0.01 — —

干空气-800 ℃ 73.21 26.54 0.16 0.04 0.02 0.02 —

干空气-1 000 ℃ 71.67 27.93 0.21 0.09 0.04 0.04 —

N2-600 ℃ 71.82 27.92 0.17 0.01 0.01 0.03 —

N2-800 ℃ 71.09 28.23 0.18 0.11 0.14 0.20 0.01

N2-1 000 ℃ 70.19 28.88 0.19 0.17 0.24 0.22 0.02

　　注：“—” 未检出。

 

图 6    梯度吸收瓶收集液浓度

Fig. 6    Concentration of collected solution in gradient absorption bottle
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3    结论

1)在氮气条件下，CaCl2 反应生成 CaClOH释放 Cl；在干空气条件下，CaCl2 分别与 H2O和

O2 反应释放 Cl。上述反应过程仍需进一步探究。

2)铁尾矿中重金属 Cu、Pb、Zn的挥发率 Pb>Cu>Zn，且随着温度的升高逐渐增大。

3)选择在 1 000 ℃、氮气气氛下对铁尾矿进行氯化焙烧，Cu和 Pb可以分别达到 80%和 90%以

上的去除率，选用冷凝方法回收挥发物效果更好；在 800℃，选择干空气条件下焙烧，Zn可以实

现 75%以上的挥发率，并适合采用湿法洗涤吸收方式进行收集。Fe元素在所有实验条件下的收集

效果均较差。

4)在氮气条件下，氯化焙烧后的残渣相对于干空气气氛，S元素的残留量低，对环境的潜在

威胁较小，更易于处置。
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Recovering Cu, Pb and Zn in iron tailings by chlorination roasting with CaCl2
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Abstract     In  view  of  the  resource  utilization  of  iron  tailings,  the  iron  tailings  were  chlorination  roasted  by
adding CaCl2. X-ray diffraction analysis and thermogravimetric analysis were used to analyze CaCl2, and atomic
absorption spectrometry and X-ray fluorescence were used to analyze the roasted slag and collected materials.
The  CaCl2  action  mechanisms  under  nitrogen  and  dry  air  conditions  were  investigated,  the  effects  of  roasting
atmosphere and temperature on the volatilization rates of Cu, Pb and Zn in iron tailings, as well as the effects of
different collection methods on the collection rates were studied. The results show that the CaCl2 reaction could
generate Ca(OH)Cl and release Cl in nitrogen atmosphere, while CaCl2 reacted with O2 or H2O to release Cl in
the  dry  air.  The  order  of  heavy  metal  volatilization  rates  was  Pb>Cu>Zn,  and  the  rates  increased  with  the
increase of temperature. For Pb volatile effect, nitrogen atmosphere was better than air atmosphere, which was
contrary for Zn volatile effect,  while roasting atmosphere has little influence on Cu volatile effect.  In nitrogen
atmosphere,  the  heavy  metals  in  the  flue  gas  were  more  easy  to  be  collected  by  condensation,  while  in  the
circumstance of dry air,  the heavy metals in the flue gas were more easy to be recovered by wet-washing and
absorption. After chlorinated roasting, large part of Cu, Pb and Zn in iron tailings volatilized.
Keywords    metal ore; iron tailings; chlorination roasting; volatilization rate; heavy metal; solid waste
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