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摘要  砷是一种广泛存在于土壤和地下水中的污染物. 虽然多种铁基材料已被用于受污染土壤中
砷的固定, 但是关于稳定化的铁系纳米颗粒在该方面的研究鲜见报道. 本文研究了 3种经淀粉固定
的铁系纳米颗粒(零价 Fe, FeS, Fe3O4)对两种典型砷污染土壤(果园土壤、靶场土壤)的固砷作用. 为
了检测纳米颗粒对砷的去除效果, 实验中采取了不同的 Fe/As 摩尔比(5:1~100:1)和接触时间(3 或  
7 d). 土壤中砷的生物活性和浸出率分别用生理原理提取法(physiologically based extraction test, 
PBET)和毒性浸出程序(toxicity characteristic leaching procedure, TCLP)方法表征. 在实验时间为 3 d、
Fe/As 摩尔比为 100:1 的实验中, 果园砂质土壤中砷的生物活性从最初的 71.3% ± 3.1%分别降至
30.9% ± 3.2%(零价 Fe)、37.6% ± 1.2%(FeS)和 29.8% ± 3.1%(Fe3O4); 靶场土壤中砷的浸出率从初始
0.51% ± 0.11%分别降至 0.24% ± 0.03% (零价 Fe)、0.27% ± 0.04%(FeS)和 0.17% ± 0.04%(Fe3O4). 3种
纳米颗粒中 Fe3O4的固砷效率最高. 比较两种土壤, 可以看出该处理方法更适用于铁含量较低、砷
初始浸出率较高的果园土壤. 结果表明, 对于砷污染的贫铁土壤、沉积物和固废等, 环境友好的铁
系纳米颗粒是十分有效的固砷材料. 
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自然环境中的地球化学过程和人类活动 , 如冶

金、工业废水排放、农药等, 共同导致了土壤和地下
水中的砷浓度日益增高 . 砷已被列为美国超级基金
修复的污染场地中第二位最常见的无机污染物 [1]. 
受污染土壤、沉积物和污泥中的砷是食品和水体中砷

的主要来源. 为了减轻砷对人类健康的毒害作用, 美
国环保署(EPA)于 2006 年 1 月起对饮用水砷限量从
50 μg/L降低至 10 μg/L. 

砷是一种氧化还原活性较高的元素 . 土壤中砷
的形态以三价砷和五价砷为主 [2]. 一般来说, 三价砷

的毒性要高于五价砷 [3]. 因为土壤中土壤颗粒对砷
存在吸附作用, 所以与水环境中的砷相比, 土壤环境
中砷的生物可利用性和生物可给性较低 [4].  

砷能够与土壤颗粒, 尤其是和铁氧化物发生强烈
的相互作用. 砷在铁氧化物上的吸附已广见报道 [5~13]. 
这些研究集中于砷在无定形或结晶铁氧化物(如水合
氧化铁、针铁矿)表面发生的吸附和表面络合作用. 砷
在铁氧化物表面的吸附产物以内层络合物为主, 主要
形态为单角吸附、双角吸附或单边吸附 [11,14]. 

颗粒状或粉末状零价铁 [15~17]和铁氧化物材料 [18]
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都被报道用于实验室和现场实验中修复砷污染地下水

的研究. 结果表明零价铁能够有效地去除水体中的砷.  
近年来, 不少研究利用聚合的(非稳定的)零价铁

颗粒物进行环境修复 [19~21]. 由于其颗粒尺寸小、比
表面积大和反应活性较高 , 这些纳米材料已经在修
复受污染土壤和地下水方面显现出巨大优势 [22~24]. 
Cumbal和Sengupta[25]研究了以高聚物为载体的水合

铁氧化物纳米颗粒去除水中砷 , 实验证明稳定后的
铁氧化物对三价砷和五价砷的吸附能力都明显升高. 
表面吸附是铁基纳米颗粒物去除地下水中砷的主要

机理 [26]. 和常见商业的铁粉或者颗粒物相比, 零价
铁纳米颗粒吸附速度更快, 在土壤中的流动性更强. 
因此 , 铁纳米颗粒在砷污染土壤和地下水的原位修
复中具有巨大的潜力 [20]. 

然而 , 因为纳米颗粒具有非常高的反应活性和
相互作用力 , 零价铁纳米颗粒会快速团聚为微粒尺
度甚至更大的颗粒, 导致反应活性和流动性降低. 为
了防止这种情况发生 , 人们研究了多种稳定方法
[27~31]. He和Zhao等 [27,30,31]报道了一种合成稳定的纳

米铁颗粒的新方法, 该方法采用成本低廉、环境友好
的淀粉和纤维素作为稳定剂 . 和没有进行稳定剂处
理的铁颗粒相比, 稳定后的纳米铁颗粒的物理活性、
流动性和反应活性明显升高.  

生理原理提取法(PBET)和毒性浸出程序法(TCLP)
法已经广泛用于定量描述土壤中砷的活动性和可滤

出性. 生物可给性可以用PBET方法进行定量, 该方
法通过模拟人类胃部环境来反映在活的有机体内砷

的可给性 [32]. TCLP方法是EPA规定的标准方法, 用
来表征废水中各种化学污染物的可提取性 . 在此之
前, 就有研究者 [33~35]用TCLP方法检测砷污染土壤中
砷的可提取性. 

Akhter等 [33]认为土壤中铁含量越高, 砷的可提
取性越低. 同样, Yang等 [36]得出结论, 土壤中的铁能
降低砷的生物可利用性. 

本文的总体目标就是检测稳定后的纳米颗粒降

低土壤中砷生物可利用性和滤出性的有效性 . 首先
制备了 3 种经水溶性淀粉稳定后的纳米颗粒物(零价
Fe, FeS, Fe3O4), 然后在实验室中将其用于处理两种
代表性的砷污染土壤, 并考察了 Fe/As摩尔比和反应
时间对处理效果的影响. 

1  材料和方法 
(ⅰ ) 实验材料 .  本研究中的化学试剂来自

Fisher Scientific (Pittsburgh, PA), 都为分析纯或优级
纯. 实验用水均为去离子水(18 MΩ·cm). 砷污染砂
质土壤(简称为WAOS)采集自Washington某果园. 其
中砷主要来自果园喷洒的农药, 砷浓度为 315 mg/kg. 
另外, 采集了Alabama州中东部地区一个警察局小型
靶场附近的相对较清洁的红色黏质土壤 . 两种土壤
均过筛, 筛后土壤颗粒粒度小于 250 μm. WAOS中铁
含量约为 52.4 g/kg, pH为 6.75. 靶场土壤铁含量相对
较高, 为 122 g/kg, pH为 4.83. 为了后续砷固定实验, 
靶场土壤事先按照Yang等 [36]的方法加标, 加标后砷
的浓度为 89 mg/kg. 

(ⅱ) 纳米颗粒制备.  采用He和Zhao的方法 [27]

制备零价Fe纳米颗粒 . 制备过程中加入水溶性淀粉
(Alfa Aesar, 美国)作为稳定剂. 实验在 250 mL烧瓶
中进行. 去离子水和淀粉溶液在使用前氮吹 2 h以去
除溶液中的溶解氧. 一定量的FeCl3 储备液经滴定管

滴入淀粉溶液(2.4%)中 , 反应终了时Fe浓度为 2.35 
g/L, 淀粉浓度为 1.2%, 溶液pH为 8.1. 然后用一定量
的硼氢化钠将Fe3+还原为零价Fe. 为了充分利用BH4

−

的还原性, 反应在无氧条件下进行. 实验过程中将反
应物摇晃均匀.  

磁铁矿(Fe3O4)纳米颗粒采用Si等 [37]提出的改良

后的方法制备. 首先, 将 50 mL FeCl2·4H2O溶液(5.0 
g/L Fe) 逐滴加入 50 mL浓度为 2.55%的淀粉溶液. 
将混合液振荡 30 min以保证Fe2+-淀粉溶液充分混匀. 
然后, 用 0.5 mol/L NaOH将混合液pH值缓慢调至 11. 
经 1 h振荡后, 混合液的Fe浓度为 2.35 g/L, 淀粉浓度
为 1.2%. Fe3O4纳米颗粒的表征见文献 [38]. 

6 Fe2+ + O2 +12 OH− → 2 Fe3O4 + 6 H2O    (1) 
将Xu和Akins[39]提出的用于制备CdS纳米颗粒的

方法改进后用于制备FeS纳米颗粒. 首先通入氮气除
去去离子水和淀粉溶液(3.6%)中的溶解氧 . 然后将
FeCl2 溶液加入淀粉溶液中以生成Fe-淀粉络合物(Fe: 
3.525 g/L, 淀粉: 质量分数 1.8%). 而后将Na2S溶液
(4.03 g/L S)逐滴加入Fe-淀粉溶液, 生成FeS纳米颗粒. 
最终Fe浓度为 2.35 g/L, 淀粉浓度为 1.2%, 溶液pH为
6.8. 反应可以用公式(2)表示. FeS纳米颗粒的表征见
文献 [40]. 

FeCl2 + Na2S → FeS +2 NaCl        (2) 
(ⅲ) 实验设计.  一系列的土壤治理实验在 15 

mL聚乙烯离心管(Fisher Scientific, USA)中进行. 用
2 g的砷污染土壤分别与不同质量的 3种纳米颗粒物
混合. 为了探索铁剂量对砷固定实验效果的影响, 实
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验采取了一系列的 Fe:As 摩尔比(5:1, 10:1, 25:1, 
50:1, 75:1, 100:1). 所有实验中, 土壤和溶液的比例
为 1 g: 2 mL(Fe:As 摩尔比为 5:1, 10:1, 25:1)或者 
1 g: 5 mL(Fe:As摩尔比为 50:1, 75:1, 100:1). 另外, 
分别平行进行了对照实验 . 对照实验中土壤质量为 
2 g, 溶液分别为 4 mL或者 10 mL, 淀粉浓度为 1.2%. 
振荡 5 min后, 将离心管放在旋转器上反应 3 d或者 
7 d(前期的动力学实验表明, 吸附反应能在 3 d内达到
平衡). 反应后所有样品在 6 kg力下离心(Accuspri 400, 
Fisher Scientific). 离心后分析上层清液中砷和铁的
浓度. 固体物质在 70℃下干燥一天. 干燥后 0.1 g 固
体用于 PBET检测, 0.5 g固体用于 TCLP检测, 1.0 g
固体用于测定土壤的 pH 值. 所有实验均重复一次以
保证数据质量. 

(ⅳ) PBET和TCLP提取实验.  土壤中砷的生物
可给性用改进后的PBET方法测定 [36,41]. 用盐酸将
0.4 mol/L的氨基乙酸溶液pH值调至 1.5后作为PBET
提取液 . 0.1 g干土和 10 mL提取液混合后(固液比   
1:100)进行PBET检测. 在 1 h的提取过程中, 用水浴
将反应温度维持在人类体温水平(37±2℃). 1 h后, 样
品经 1 kg力离心. 上层清液用 0.45 μm滤膜(Fisher 
Scientific)过滤后 , 用石墨炉AAS分析砷的浓度 . 为
了保证实验质量 , 按照相同的实验步骤对泥土标准
样品做相同的实验.  

参照美国国家环保局 SW-846 方法, 采用 TCLP
方法检测纳米颗粒物处理前后土壤中砷的可滤出性. 
将 0.5 g 干土和 TCLP 提取液在固液比 1:20 下混合. 
将混合液放置在旋转振荡器上 30 r/min 转速下振荡
18 h, 而后离心(1 kg力). 上层清液过 0.45 μm滤膜后, 
用石墨炉 AAS分析方法测定滤出液中砷的含量. 

(ⅴ) 分析方法.  溶液中砷的浓度用石墨炉原子
吸收仪(GFAA)进行测定, 铁的浓度用火焰原子吸收仪
(FLAA)测定, pH值用 pH计测定(奥立龙, pH计 410).  

2  结果与讨论 
2.1  对可溶性砷的去除效果和土壤 pH值的影响 

如方法部分所述 , 首先对纳米颗粒物处理后的
土壤样品溶液进行离心 . 为了保证纳米颗粒物和砷
的质量平衡, 分析了上层清液中铁和砷的含量. 对于
靶场土壤样本 , 上层清液中铁的浓度小于添加的铁
纳米颗粒物的 1%, 而砷的浓度则小于土壤中原有砷
的 0.5%. 这几乎和添加铁纳米颗粒物前土壤中铁、砷

的浓度相同 , 证明铁纳米颗粒物的添加不会使土壤
中吸附的砷发生解吸. 结果表明, 纳米颗粒物能够去
除溶液中绝大部分的砷 , 并且高速离心可以使水相
中几乎所有的纳米颗粒物发生沉降. 

经过 Fe3O4 纳米颗粒处理后的 WAOS 土壤上层
清液中, 残留了 0.1％~1.1%的铁和 1.1％~2.4%的砷. 
经过零价 Fe纳米颗粒处理后的土壤上层清液中, 残留
了 1.5％~2.6%的铁和 0.9％~2.7%的砷. 经过 FeS纳米
颗粒处理后的WAOS土壤的上层清液中, 残留了 1.3％
~3.9%的铁和 0.3％~2.7%的砷. 上层清液中砷的浓度
仍然和纳米颗粒物添加前大致相等. 这些结果再次证
明了绝大部分的砷和铁都能从溶液中分离去除. 

表 1给出了经纳米颗粒处理后土壤的 pH值变化
情况. 所有处理后的土壤的 pH 值都只有轻微的上升. 
对于用零价 Fe和 FeS纳米颗粒处理后的土壤, pH值几
乎保持不变. 尽管 Fe3O4 纳米颗粒初始的 pH值为 11, 
但是两种土壤经其处理后 pH值仅仅增加了不到 0.5. 
 
表 1  不同 Fe/As摩尔比下, 纳米颗粒处理后的土壤中 pH
值的变化 

Fe/As摩尔比 初始
pH

对照 a) 5 10 25 50 75 100

WAOS-零价
Fe 

6.74 6.71 6.73 6.82 6.79 6.89

WAOS-FeS 6.64 6.71 6.67 6.78 6.86 6.95

WAOS-Fe3O4

6.75 6.73~6.89

7.03 7.15 7.17 7.19 7.26 7.37

靶场土壤-
零价 Fe 

4.78 4.86 4.82 4.91 4.89 5.02

靶场土壤-
FeS 

4.81 4.91 4.89 4.87 4.94 5.03

靶场土壤-
Fe3O4 

4.83 4.83~4.93

4.96 5.03 5.04 5.12 5.17 5.35
         

a) 对照实验: 在不同的固液比下只添加淀粉溶液 , 不添加
纳米颗粒 
 

2.2  PBET值的降低及生物可利用性 

反应 3 d后 , 对经 3 种纳米颗粒物处理后的
WAOS土壤进行生物可利用性检测, 测得的PBET值
如图 1 所示. 随着Fe/As摩尔比的增加, 砷的生物可
利用性明显降低. 当Fe/As摩尔比为 100:1时, WAOS
土壤中砷的生物可利用性从初始 71.3％±3.1%分别降
至 30.9％±3.2% (零价Fe)、37.6％±1.2% (FeS)和 29.8
％±3.1% (Fe3O4). Subacz[42]曾研究过同样的土壤当

Fe/As摩尔比为 100:1 时, 经FeCl3修复后砷的生物可

利用性降低了 33%. 
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图 1  WAOS土壤经 3种纳米颗粒物处理后砷的生物可利

用性随 Fe/As摩尔比的变化趋势 
图中所示为两次实验的平均数, 相对误差均小于 3% 

 

加标后的靶场土壤呈现出了同样的趋势(图 2). 
经过 3 d的处理后, 砷的生物可利用性从初始的 23.2％
±2.8%分别降低至 11.7％±1.4%(零价 Fe)、16.1％
±0.8% (FeS)和 10.4％±1.5%(Fe3O4). Fe/As 摩尔比仍
为 100:1. 
 

 
图 2  加标后的靶场土壤经 3种纳米颗粒物处理后砷的 

生物可利用性随 Fe/As摩尔比的变化趋势 
图中所示为两次实验的平均数, 相对误差均小于 5% 

 

对两种土壤来说, 3种颗粒物中均是Fe3O4纳米颗

粒对砷的固定效果最好 . 除了吸附能力较高外 , 
Fe3O4纳米颗粒还有助于提高土壤的pH值. Yang等 [36]]

曾报道过土壤的pH值能有效抑制砷的生物可利用程
度. 并且这种处理方法对WAOS土壤更为有效. 和靶
场土壤相比 , WAOS土壤的铁含量仅为靶场土壤的
1/2, 而砷的含量却要高出 3倍. 另有实验证明了超过

80%的纳米颗粒能和土壤颗粒有效结合. 添加铁纳米
颗粒能明显提高土壤中铁的含量 , 从而增加土壤对
砷的吸附能力. Yang 等 [36]还报道了土壤中砷的生物

可利用性随着土壤中铁含量的升高而明显降低. 

2.3  TCLP值(滤出性)的降低 

两种土壤中初始的TCLP值都相当低, 如图 3和 4
所示. TCLP值定义为滤出液中砷与总砷比值的百分
数. 未处理前WAOS土壤和靶场土壤的TCLP值分别
为 3.28%和 0.51%. 该结果和Akhter等 [33]的报道相符, 
Akhter等研究了几种来自工业区的土壤. 所有实验中
TCLP值都小于 5 mg/L, 低于环保署对有害废物的限
值. 当实验中Fe/As摩尔比为 100:1时, WAOS土壤中
砷的 T C L P值从初始的 3 . 2 8％ ± 0 . 7 8 %分别降 
 

 
图 3  WAOS土壤经 3种纳米颗粒物处理后的砷的滤出率

随 Fe/As摩尔比的变化趋势 
图中所示为两次实验的平均数, 相对误差均小于 5% 

 

 
图 4  加标靶场土壤经 3种纳米颗粒物处理后的砷的滤出

率随 Fe/As摩尔比的变化趋势 
图中所示为两次实验的平均数, 相对误差均小于 3% 

低至 1.83％±0.06%(零价 Fe)、1.73％±0.17% (FeS)和 
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1.63％±0.16%(Fe3O4); 而靶场土壤中砷的 TCLP值从
初始的 0.51±0.11%分别降低至 0.24％±0.03%(零价
Fe)、0.27％±0.04%(FeS)和  0.17％±0.04%(Fe3O4). 3
种颗粒物中也是 Fe3O4纳米颗粒在两种土壤中都最有

效地抑制了砷的可滤出性. 
Miller等 [35]也观察到了添加FeSO4溶液后, 砷污

染土壤中砷的滤出性TCLP从 1.42 mg/L降低到了 0.26 
mg/L. TCLP值的降低归因于铁的添加和随之土壤吸
附砷的能力升高. Akhter等 [33]报道了在受污染土壤中

砷的滤出性与铁含量存在相关性. 

2.4  反应时间的影响 

图 5和 6比较了反应时间分别为 3和 7 d, 纳米
颗粒物添加后的土壤TCLP和PBET值的变化情况. 当
Fe/As摩尔比为 100:1时, 反应 3和 7 d后的土壤砷的
生物可利用性和滤出性几乎没有差别. Subacz[42]观察

到添加FeCl3 后受污染土壤中砷的可给性在 3 d和 7 d
的变化很明显 . 这些结果证明稳定后的纳米颗粒物
反应和渗透速度很快 ,  并在 3 d时间里达到平衡 . 
 

 
图 5  WAOS土壤经 3种纳米颗粒物处理 3 d和 7 d后 

砷的生物可利用性(a)和滤出率(b)比较 

 
图 6  加标靶场土壤经 3种纳米颗粒物处理 3 d和 7 d后砷

的生物可利用性(a)和滤出率(b)比较 
 

Kanel等 [26]研究认为, 当投加不经稳定的纳米零价Fe
颗粒时, 地下水中超过 99%的砷能在 1 h内被去除, 
并且纳米零价Fe对砷的吸附速度大大超过微米零价
铁. 

2.5  铁系纳米颗粒物固定砷的机理 

很多研究者都研究了砷在铁氧化物上的吸附机

理 [10,12,13,18,43]. Waychunas等 [43]研究土壤和沉积物中

的污染物吸附机理后认为 , 表面络合作用是纳米氧
化铁除砷的关键步骤. 和微米甚至颗粒更大的材料相
比, 纳米材料巨大的比表面积能大大提高吸附能力. 
Gao和Mucci[44]同样认为表面络合作用是纳米氧化铁

除砷的关键, 并且提出了以下的表面离子交换反应:  
>FeOH + H+ → >FeOH2

+             (3) 
>FeOH → >FeO− +H+           (4) 

>FeOH + H2AsO4
− → >FeAsO4

2− +H+ + H2O (5) 
>FeOH + H2AsO4

− → >FeAsO4H− + H2O     (6) 
>FeOH+H2AsO4

−+H+→ >FeAsO4H2+H2O       (7) 
可以很明显地看出, 溶液的 pH 值能影响材料表

面的电荷和溶液中砷的形态 , 从而影响材料对砷的
吸附和持有能力. 

Ponder等 [28]和Cornell, Schwertmann[45]都报道了
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纳米零价Fe颗粒能同时和溶解氧、水反应 (式 (8)~ 
(11)), 从而在纳米零价Fe颗粒表面形成一层氧化铁
的钝化层. Jegadeesan等 [20]也认为砷在腐蚀铁表面主

要的反应是零价铁对砷的吸附. Kanel等 [26]报道了未

经稳定化的纳米零价Fe颗粒中 81%是氧化铁, 氧化
铁与砷形成了内层表面络合物. 因此, 实际上砷的吸
附和固定都是发生在氧化铁层中 . 考虑到纳米零价
Fe颗粒性质极不稳定并且造价较高 , 因此与普通氧
化铁颗粒(如磁铁矿)相比, 纳米零价Fe颗粒没有任何
优势 . 很多研究者认为三价砷和五价砷都能与氧化
铁发生吸附反应 [15~17]. Bang等 [46]认为零价Fe能把溶
解态砷还原成单质砷, 而单质砷不溶于水, 从而达到
将砷从水中去除的目的. 然而, 本实验中没有观察到
这个现象 , 质量守恒计算和实验测定结果都证明了
经零价铁处理后砷的种类是五价砷.  

Fe0 +2 H2O→ Fe2+ +H2 (g) + 2OH−   (8) 
4Fe2++4H2O+O2→ 4Fe3++8OH−           (9) 

Fe2+– e → Fe3+               (10) 
Fe3+ +2H2O→ FeOOH +3H+       (11) 

Bostick等 [47,48]报道了在厌氧条件下, 土壤和沉
积物中的FeS矿物能够吸附砷酸盐和亚砷酸盐. 因为 

表面络合是砷去除的关键, 研究者们提出式(12)来表
示 FeS去除亚砷酸盐的机理.  

3FeS + H3AsO3 → FeS2 +FeAsS +Fe(OH)3  (12) 

3  结论 
本文证明了 3种稳定后的铁系纳米颗粒, 尤其是

Fe3O4, 能十分有效地降低土壤中砷的生物可利用性
和滤出性, 进而减轻了砷潜在的毒害作用. 砷的生物
可利用性和滤出性随着Fe/As摩尔比的增加快速降低. 
当用Fe3O4在Fe/As摩尔比为 100:1条件下处理受污染
土壤, 反应进行到 3 d后果园土壤中砷的浓度就降低
了 58%, 靶场土壤中砷浓度降低了 67%. 零价Fe和
FeS纳米颗粒同样显示出了不同程度的砷吸附能力 , 
但是在成本和环境友好上不如Fe3O4. 3 d和 7 d的实验
效果没有明显的差别 , 证明纳米材料的反应速度很
快 . 因为果园土壤中的铁含量较低而砷可滤出性较
高, 所以本研究中的处理方法更适用于果园土壤. 除
了能高效吸附砷以外 , 稳定后的纳米颗粒还易于在
土壤中传输和保存 [49]. 结果证明, 稳定后的纳米颗
粒是土壤原位固砷的有效材料 , 尤其适用于砷含量
高而铁含量低的土壤. 

致谢    感谢 Mark Barnett博士对本研究的贡献. 
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