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摘 要:砷是土壤中重要的( 类) 重金属污染物，其毒性主要取决于在环境中的形态及氧化还原状态。游离态
Fe( Ⅱ) ( Fe( Ⅱ) aq ) 驱动铁( 氢) 氧化物晶相重组过程是土壤铁循环的重要组成，对土壤中重金属的吸附、固

定、钝化等环境行为有重要影响。本研究采用57Fe稳定同位素示踪方法研究厌氧条件下 Fe( Ⅱ) aq驱动针铁矿
晶相重组过程中砷的氧化还原及形态变化过程。结果显示，在只有针铁矿存在的对照处理中，针铁矿本身对
As( Ⅲ) 没有氧化作用，但 83%的 As( Ⅲ) 被吸附到针铁矿表面。在 Fe( Ⅱ) aq和针铁矿共存体系中，Fe( Ⅱ) aq
可与针铁矿中结构态 Fe( Ⅲ) 发生铁原子交换，As( Ⅲ) 的存在降低了铁原子交换速率。同时，在 Fe( Ⅱ) aq驱
动针铁矿晶相转化过程中，77%的 As( Ⅲ) 被氧化成 As( Ⅴ) ，As 活性降低。另外，部分吸附在针铁矿表面的
As( Ⅲ) 和氧化转化后的 As( Ⅴ) 通过针铁矿的晶格单元包裹或取代 Fe 结构位的形式被针铁矿结构化固定，

从而进一步降低了 As的活性。
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Abstract: Arsenic is an important heavy metal pollutant in the soil． Its toxicity is mainly controlled by its morphology
and redox state in the environment． Aqueous Fe( Ⅱ) aq-induced crystalline phase reconstruction of iron ( hydroxides)
oxides is an important part of the iron cycling in the soil． This significantly affected environmental behaviors，such as
the adsorption，stabilization，and passivation，of heavy metals in the soil． In this study，the redox and morphology
variation of arsenic in the process of Fe ( Ⅱ ) aq-induced crystalline phase reconstruction of goethite，which was

coupled with As( Ⅲ) ，under the anaerobic condition has been investigated by using 57Fe iron stable isotope tracing
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method． Ｒesults show that As ( III) was not oxidized by the goethite though more than 83% of As( Ⅲ) was adsorbed
on the surface of goethite which was only existed for the comparison treatment of the system． In the Fe ( II) aq and
goethite coexisted system，the Fe( II) aq could exchange atoms of the Fe( III) which is the structural state of goethite．
The existence of As( Ⅲ) in the system reduced the iron atom exchanging velocity． Meanwhile，in the process of Fe
( Ⅱ) aq-induced crystalline phase reconstruction of goethite，77% As( III) was oxidized to As( V) and the As activity
was decreased． Furthermore，small part of As( Ⅲ) ，which was adsorbed on the surface of goethite，and the As( Ⅴ)
transformed from the oxidation of As( III) were fixed into the structure of goethite in forms of inclusions in lattice unit
or substituting the structural position of Fe． This will further reduce the activity of As．
Keywords: iron ( hydroxide) oxide; heavy metal; iron atom exchange; stable isotope tracing method; crystalline
phase reconstruction

砷 ( As) 是自然界中广泛分布的一种类金
属，在自然环境中以 0 价、－3 价 ( 如 AsH3 ) 、+3
价 ( As ( Ⅲ ) ，如 As203 ) 和 + 5 价 ( As ( Ⅴ ) ，如
Na3AsO4 ) 存在，但在土壤环境中往往以 As( Ⅲ)
和 As( Ⅴ) 2 种价态为主，且 As( Ⅲ) 的毒性远远
大于 As( Ⅴ) 的毒性［1］。自然环境中 As 的来源
主要有 2 个途径: 1 个是含砷母岩自然风化、火
山爆发等自然途径; 1 个是人类的工农业活动，
对砷矿的大量开发、以及含砷各种化学产品、农
药和化肥的广泛使用［2］。其中，人为活动是土
壤砷污染主要来源，已严重危害农产品安全，且

其生物毒性通过食物链传递进一步影响人体健

康［1］。砷一旦进入土壤中大部分就会被土壤胶
体吸附( 约占总砷的 90%以上) ，很难迁移至其
他介质中［3］。因此研究土壤中砷的氧化还原状
态、吸附固定等行为，对于缓解砷污染，改善土
壤环境具有重要的研究意义。
铁( 氢) 氧化物是土壤中常见矿物，其含量

丰富、种类众多，主要包括水铁矿、纤铁矿、针铁
矿、磁铁矿、赤铁矿等［4］。铁( 氢) 氧化物具有巨
大的比表面积、大量的表面电荷，使其具有很强
的反应活性，是土壤中重要的吸附剂、氧化 /还
原剂和催化剂，直接影响土壤中重金属的行为

与归趋［4－7］。林志灵等［8］研究表明，水铁矿和针
铁矿等铁 ( 氢) 氧化物对砷有一定的吸附容量，

可将其较稳定地络合到铁 ( 氢 ) 氧化物晶格层

间，从而降低了砷超标土壤中有效砷的含量。
Sun等学者［9］发现厌氧条件下游离态 Fe ( Ⅱ )
( Fe( Ⅱ) aq ) 氧化生成的铁( 氢) 氧化物能够强烈
吸附亚砷酸根 As( Ⅲ) ，亚砷酸根 As( Ⅲ) 被氧化
成砷酸根 As( Ⅴ) ，并进一步被固定到新生成的
铁( 氢) 氧化物晶格中。
近年来研究发现，在厌氧环境中，Fe( Ⅱ) aq与

铁( 氢) 氧化物共存时，Fe( Ⅱ) aq吸附在铁( 氢) 氧

化物表面，形成了电位梯度，铁 ( 氢) 氧化物作为

半导体介导了电子传递，将 Fe( Ⅱ) aq的电子传递
到铁( 氢) 氧化物的另一表面，并与铁( 氢) 氧化物

中结构态 Fe( Ⅲ) ( Fe( Ⅲ) oxide ) 发生电子转移，铁
( 氢) 氧化物发生还原溶解，最后导致晶相重

组［10－12］。在这过程中，Fe( Ⅱ) aq被氧化成 Fe( Ⅲ)
进入晶格中作为新晶相的组成，得到电子的 Fe
( Ⅲ) oxide被还原成 Fe ( Ⅱ) ，从铁 ( 氢) 氧化物释

放，形成 Fe ( Ⅱ ) aq
［10－12］。已有研究表明，Fe

( Ⅱ) aq与 Fe( Ⅲ) oxide之间作用过程作为铁循环重
要组成部分，其电子传递及晶相重组过程对共存

重金属的环境行为产生重要影响［13－14］。例如，铁
( 氢) 氧化物晶体结构中取代的重金属可随着铁

( 氢) 氧化物晶相重组过程被释放，形成游离态重

金属［13］。同时，游离态重金属离子 ( 如 Cu、Co、
Mn等) 在 Fe( Ⅱ) aq驱动铁( 氢) 氧化物晶相重组
过程中，可通过化学键形式吸附固定或者是重金

属取代新生成铁 ( 氢 ) 氧化物结构中的部分 Fe
( Ⅲ) 位，被稳定 /固定在新生成的矿物结构中，从
而降低其移动性和可利用性［14－16］。
如上所述，Fe( Ⅱ) aq或者固相铁( 氢) 氧化物

自身都能通过吸附络合等方式影响 As 的环境行
为。同时，当 Fe ( Ⅱ) aq和铁( 氢) 氧化物共存时，
Fe( Ⅱ) aq驱动铁( 氢) 氧化物晶相重组，这一过程
也可影响重金属的归趋。然而，关于 Fe( Ⅱ) aq驱
动铁( 氢) 氧化物晶相重组过程对 As 的氧化还
原、形态变化等环境行为的研究相对较少。因此，
本研究以土壤中最常见的氧化铁矿物针铁矿为研

究对象，以 Fe( Ⅱ) aq驱动针铁矿晶相重组为主要
过程，利用 Fe 同位素示踪和 X 射线衍射( XＲD)
等研究方法及手段，系统研究该过程中土壤污染

重金属 As( Ⅲ) 的环境行为，为开展重金属 As 污
染土壤修复技术提供理论依据。
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1 材料与方法

1. 1 实验材料

实验中所用针铁矿( 30% ～ 63%Fe) 、As( Ⅲ)
( ρ ( As ( Ⅲ ) ) 为 1000 mg /L ) 、As ( Ⅴ ) ( ρ ( As
( Ⅴ) ) 为 1000 mg /L) 和生物缓冲剂 4－ ( 2－羟乙
基) 哌嗪－1－乙磺酸 ( HEPEs，≥99. 5%) 均产自
Sigma公司。57 Fe 标记的 Fe ( Ⅱ) 溶液 ( 简称57 Fe
( Ⅱ) 溶液) 是通过以下步骤制得，首先将所需溶
液 4 mol /L 的 HCl 和 超 纯 水 经 高 纯 度 N2

( 99. 99%) 曝气 2 h，再跟57 Fe ( 0 ) 粉末 ( 购自
isoflex，＞95. 0%) 一起转移至厌氧箱内平衡 24 h，
之后在厌氧箱中称取一定重量的57Fe( 0) 粉末，并
通过加热搅拌方式57 Fe ( 0) 粉末溶解于 4 mol /L
的 HCl 中，最后用超纯水稀释至浓度为 100
mmol /L。其他所有化学药品和试剂均为分析纯，
产自广州化学试剂厂。

1. 2 Fe(Ⅱ) aq驱动针铁矿晶相重组耦合砷转化
实验

除特别说明外，本实验所有操作步骤均在厌

氧手套箱内进行 ( Type C，Coy，美国) ，厌氧箱中
氧气浓度保持在 1×10－6以下。本实验所用到的
所有溶液均经高纯度 N2( 99. 99%) 曝气 2 h，再转
移至厌氧箱内平衡 24 h后使用。
反应在 15 mL离心管中进行，共设 8 个取样

时间点( 0 d、0. 3 d、1 d、2 d、5 d、10 d、20 d和 30
d) ，每个时间点设置 3 个平行的离心管反应器。
实验共设置以下 3 个处理: ① As ( Ⅲ ) + 针铁
矿; ② Fe ( Ⅱ ) aq + 针铁矿; ③ As ( Ⅲ ) + Fe
( Ⅱ) aq+ 针铁矿。首先在每个反应器加入 9. 9
mL的针铁矿悬浮液，然后再加入相应的 As
( Ⅲ) 和 Fe( Ⅱ) 的储备液，使针铁矿、As( Ⅲ) 和
Fe( Ⅱ) aq最终反应浓度分别为 3. 6 g /L、1. 2 mg /
L和 1. 0 mmol /L，最后用超纯水补足反应体积
为 10 mL。反应溶液由 25 mmol /L 的 HEPEs 缓
冲液控制反应 pH 值为 7. 0 ± 0. 03。等所有反
应试剂加入离心管后，用特氟龙生料带在离心

管口缠绕几圈，盖紧盖子确保密封，然后用锡箔

纸包裹避光，置于厌氧箱内的旋转振荡器上，于

室温下进行反应。
当反应进行到设定的时间点时，于厌氧箱内

取样，每次取 3 个样品做平行处理分析。取样

步骤如下: 首先，吸取充分混匀后的 5 mL 悬浊
液于离心管中，密封好后迅速移出厌氧箱，在离

心机中以 8000 r /min 的转速离心 15 min，然后
快速转移回厌氧箱。接着，在厌氧箱中进行固
液分离，液体用枕头过滤器 ( 0. 22 μm ) 过滤收
集，用于分析溶液态物质。固体部分首先采用 5
mL初始浓度为 0. 4 mol /L HCl 提取 10 min，然
后进行固液分离，过滤后液体用以分析吸附态

物质［17－18］;剩余的固体加入 5 mL浓 HCl充分反
应直到所有的固体被溶解，保存用以分析结构

态物质含量。以上 3 种液体样品均进一步用于
后续的 As( Ⅲ) 、As( Ⅴ) 、Fe ( Ⅱ) 、总 Fe 浓度以
及 Fe稳定同位素组成分析。剩余的 5 mL 悬浊
液进行过滤收集固体，在厌氧箱内自然晾干后

进行矿物结构表征。

1. 3 实验分析方法

实验中的分析方法主要参考本研究组已发表

的文章［17－18］。溶液态、0. 4 mol /L HCl 提取态、浓
盐酸溶解态中的 Fe( Ⅱ) 和总 Fe浓度采用传统的
邻菲啰啉比色法进行分析，分析仪器为紫外可见

分光光度计( TU－1800，北京普析) 。As( Ⅲ) 和 As
( Ⅴ) 的浓度采用原子荧光光谱法测定 ( AFS －
820，北京吉天) 。以上 3 种溶液中的铁稳定同位
素组成 ( 54 Fe、56 Fe、57 Fe 和58 Fe) 的测试根据已有
相关文献报道方法改进［19］，并采用电感耦合等离

子质谱仪 ( PerkinElmer ICP-MS NX300 ) 的 KED
模式进行分析，待测溶液经自动进样器 ( 采用玻

璃罩与外界隔离) 吸取、同心雾化器雾化、电离后
经过三级采样锥进入碰撞池内反应。为避免同质
元素16O，40Ar对56Fe 的干扰，碰撞池中气体采用
了 7%的 H2+93%的 He( 纯度为 99. 999%) ，气流
量为 20 PSI。为了让 Fe 同位素在脉冲计数模式
下的质量检测器中保持有铁的信号，避免在脉冲

计数和模拟电压检测模式之间转换信号响应发生

线性问题，在样品分析前，总铁浓度均采用纯化过

的的 0. 1 mol /L HCl 稀释至浓度小于 0. 5 μmol /
L。同时，为防止仪器检测参数发生改变，使用 10
×10－9的59Co 标液对仪器进行监测，若 w( 59Co) 测
试误差低于 2%，则测铁计数无需更正; 若误差大
于 2%，则调整相关系数，直至误差低于 2%。固
态物质的晶相组成采用 X 射线衍射仪 ( X＇ Pert
Powder，荷兰) 进行表征。
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2 结果与讨论

2. 1 Fe(Ⅱ)驱动针铁矿晶相重组及 As的影响

为研究 Fe( Ⅱ) aq与针铁矿中 Fe( Ⅲ) oxide之间
Fe原子交换及交换速率，以57Fe 标记的 Fe( Ⅱ) aq
溶液与 Fe稳定同位素自然丰度组成的针铁矿进
行反应。反应体系中游离态54Fe、56Fe、57Fe 和58Fe
的变化过程如图 1 所示。由图 1a 可知，在没 As
( Ⅲ) 的处理中，反应进行前，体系 Fe( Ⅱ) aq为

57Fe
标记的 Fe ( Ⅱ ) 溶液，分析获得的 f ( 57 Fe ) 为
0. 9277，而 f( 54 Fe) 、f ( 56 Fe) 和 f ( 58 Fe) 分别只有
0. 0017、0. 0523 和 0. 0182。随着反应进行，57 Fe
组成比例逐渐下降，而56Fe则逐渐上升，在反应进
行到 30 d时，f( 57Fe) 下降到 0. 3148，而 f( 56Fe) 上
升到 0. 6378。而在同时添加 As ( Ⅲ ) 的处理中
( 图 1b) ，在反应进行到 30 d 时，f ( 57 Fe) 下降到
0. 4709，而 f ( 56 Fe) 上升到 0. 4886。这一结果说
明，在 Fe( Ⅱ) aq与针铁共存体系中，无论是否有
As ( Ⅲ ) 的存在，Fe ( Ⅱ ) aq 与针铁矿中的 Fe
( Ⅲ) oxide均能发生 Fe 原子交换，Fe ( Ⅱ) aq进入针
铁矿表面 /结构，被氧化最终形成 Fe ( Ⅲ) oxide，而
针铁矿中部分 Fe 同位素自然丰度比例的 Fe
( Ⅲ) oxide在反应过程中从吸附的 Fe( Ⅱ) 获得电子
后被还原成 Fe( Ⅱ) ，并进一步释放，形成了 Fe 同
位素自然丰度比例的 Fe( Ⅱ) aq。但是，As( Ⅲ) 的
存在影响了体系中 Fe( Ⅱ) aq同位素组成比例。

图 1 57Fe驱动针铁矿晶相重组过程中
Fe( Ⅱ) aq的铁稳定同位素组成比例变化:

( a) Fe( Ⅱ) + 针铁矿; ( b) As( Ⅲ) + Fe( Ⅱ) + 针铁矿
Fig． 1． Compositional variation of stable Fe isotopes in the

process of the 57Fe( Ⅱ) -induced crystalline phase
reconstruction of goethite: ( a) Fe( Ⅱ) + goethite;
( b) As( Ⅲ) + Fe( Ⅱ) + goethite．

此外，我们通过体系中 4种 Fe稳定同位素组
成比例数据，采用下列公式计算 Fe 原子交换

率［10，18］:

Fe原子交换率 /% =
Naq × ( f( iFe ( Ⅱ) aq ) － f( tFe( Ⅱ) ) )
N( Goe-Fe) × ( f(

tFe( Ⅱ) ) － f( iGoe) )
× 100，

式中，Naq代表反应体系中总的 Fe ( Ⅱ) aq数量，
N( Goe-Fe)表示针铁矿中总 Fe 数量，f( iFe( Ⅱ) aq ) 代
表反应开始前体系中 Fe ( Ⅱ ) aq同位素组成，f
( iGoe) 代表反应开始前体系中针铁矿中 Fe 同位
素组成，f ( tFe ( II) ) 代表在反应时间 t 时游离态
Fe( Ⅱ) 的稳定同位素组成，结果如图 2 所示。由
图可知，在 Fe ( Ⅱ) aq与针铁共存体系中，无论添
加 As( Ⅲ) 与否，随着反应时间延长，Fe 原子交换
率不断增加。在反应 30 d之后，在仅有 Fe( Ⅱ) aq
与针铁共存体系中，Fe 原子交换率可达 21. 63%，
而 As ( Ⅲ ) 的添加，Fe 原子交换率下降到了
14. 81%。这一结果说明，As ( Ⅲ ) 抑制了 Fe
( Ⅱ) aq驱动针铁矿晶相重组过程中 Fe 原子的交
换。这可能是由于 As( Ⅲ) 的存在与 Fe( Ⅱ) 产生
了针铁矿表面吸附位点的竞争，部分 As( Ⅲ) 吸附
到针铁矿表面，使得吸附到针铁矿上面 Fe( Ⅱ) 的
浓度降低，从而降低了 Fe( Ⅱ) aq驱动针铁矿晶相
重组速率［14］。

图 2 游离态 Fe( Ⅱ) 与针铁矿中结构态 Fe( Ⅲ)
之间 Fe原子交换率

Fig． 2． Exchange rates of Fe atoms between aqueous Fe( II) and
structural state of Fe ( III) in goethite．

2. 2 Fe(Ⅱ) aq 驱动针铁矿晶相重组过程中 As
(Ⅲ)的吸附固定行为

为研究 Fe(Ⅱ) 驱动针铁矿晶相重组过程中 As
(Ⅲ) 的环境行为，首先分析了针铁矿本身对 As
(Ⅲ) 的影响，测定了体系中溶解态、吸附态和结构
态中 As(Ⅲ) 和 As(Ⅴ) 的浓度变化，其结果如图 3
所示。由图可知，在无 Fe(Ⅱ) 作用情况下，As(Ⅲ)
在针铁矿表面发生快速的吸附，在反应 1 d 以后，
溶液态 As(Ⅲ) 的质量浓度 ρ( As(Ⅲ) ) 由 1200 μg /
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L快速下降到几乎为 0。同时，吸附态 As(Ⅲ) 的质
量浓度大幅提升且很快趋于稳定，大约为 1069 μg /
L。在这个过程中无论是溶解态、吸附态还是结构
态中均没有 As(Ⅴ) 的出现，说明在针铁矿吸附 As
(Ⅲ) 过程中，As(Ⅲ) 没有被氧化。

图 3 无 Fe( Ⅱ) 作用时，针铁矿对 As( Ⅲ) 的吸附
Fig． 3． Adsorption of As( Ⅲ) on the surface of goethite

without reaction with the Fe( II) ．

在 Fe( Ⅱ) aq和针铁矿共存体系中，Fe ( Ⅱ) aq
存在对 As( Ⅲ) 的赋存状态产生了明显影响。图
4为 Fe( Ⅱ) 驱动针铁矿晶相重组过程中溶解态、
吸附态和结构态中 As( Ⅲ) 和 As( Ⅴ) 的浓度变化
动力学图。在 Fe ( Ⅱ) aq驱动针铁矿晶相重组过
程中，与仅有针铁矿存在的处理相类似，溶解态

As( Ⅲ) 迅速下降，在反应 1 d之后，溶液中检测不
到 As( Ⅲ) 的存在;同时仅约 250 μg /L的 As( Ⅲ)
吸附在针铁矿的表面( 图 4a) 。在 As( Ⅲ) 浓度降
低的同时，反应 0. 3 d 后，溶液中检测到约 441
μg /L的 As( Ⅴ) ，之后迅速下降为 0;而体系中吸
附态的 As( Ⅴ) 快速增长，且维持到一定的浓度
( 图 4b) 。更有趣的是，结构态中 As ( Ⅲ) 和 As
( Ⅴ) 的浓度在缓慢增长，然后维持一定浓度，尽
管含量不高，但这说明了 As( Ⅲ) 和 As( Ⅴ) 被固
定到晶相结构中。

图 4 As( Ⅲ) 共存体系 Fe( Ⅱ) 驱动针铁矿晶相重组过程中 As不同赋存形态的质量浓度变化:
( a) As( Ⅲ) 质量浓度变化; ( b) As( Ⅴ) 质量浓度变化

Fig． 4． Concentration variation of As in different species including As( Ⅲ) ( a) and As( Ⅴ) ( b) in the
Fe( Ⅱ) aq-induced crystalline phase reconstruction of goethite with the coexistence of As( Ⅲ) ．

从图 3和图 4结果可知，针铁矿对 As( Ⅲ) 具
有强烈的吸附性能，这跟前人研究相一致［20－21］。
在 Fe( Ⅱ) 驱动针铁矿晶相重组过程中，新生成的
矿物相对 As( Ⅲ) 和 As( Ⅴ) 也具有吸附性能，这
一过程中，部分 As( Ⅲ) 被快速氧化成 As( Ⅴ) ，溶
液中的 As( Ⅲ) 和 As( Ⅴ) 都迅速吸附到矿物表面
上，部分 As( Ⅲ) 和 As( Ⅴ) 被固定到矿物晶体结
构中［13］。

2. 3 Fe(Ⅱ)驱动针铁矿晶相重组过程中矿物结
构变化

为考察 As( Ⅲ) 的存在对 Fe( Ⅱ) 驱动针铁矿
晶相重组过程中矿物结构的影响，分析了反应前

以及反应 30 天之后矿物的结构组成( 图 5) 。从

图 5 针铁矿晶相重组过程中的 XＲD图谱
Fig． 5． XＲD patterns for crystalline phase

reconstructed goethite．

图可知，无论是否存在 As ( Ⅲ) ，Fe ( Ⅱ) aq驱动针
铁矿晶相重组过程中，在反应 30 d 之后，体系中
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还是以针铁矿为主要矿物。也就是说 Fe ( Ⅱ) aq
驱动针铁矿晶相重组过程最终新生成的矿物还是

针铁矿［10］。

2. 4 Fe(Ⅱ) aq驱动针铁矿晶相重组耦合 As(Ⅲ)

氧化固定机制探讨

由以上结果和 Fe ( Ⅱ) aq驱动铁 ( 氢) 氧化物

晶相重组的反应机制［10－12］可知，在本研究中，无

论体系是否存在 As ( Ⅲ) ，均有部分游离态57 Fe
( Ⅱ) 吸附到针铁矿表面后，给出电子，自身被氧
化成57Fe( Ⅲ) ，进入到形成的二次铁( 氢) 氧化物
结构中。给出的电子通过铁 ( 氢) 氧化物自身半
导体性质将电子传递到其他位置中的自然丰度组

成的 Fe( Ⅲ) oxide，使其发生还原溶解释放到溶液
中，形成自然丰度的游离态 Fe( Ⅱ) ，而在这个 Fe
原子交换的过程中，针铁矿晶相也发生重组。在
无 As( Ⅲ) 影响下，共存的 Fe( Ⅱ) aq能快速的吸附
到针铁矿表面，与针铁矿中的 Fe( Ⅲ) oxide发生 Fe
原子交换，且这个过程基本是在反应前几天发生，

并趋于稳定。当有 As( Ⅲ) 存在时，As( Ⅲ) 与 Fe
( Ⅱ) 在针铁矿表面发生吸附位点竞争，降低了吸
附到针铁矿表面的 Fe ( Ⅱ ) aq的含量，使得 Fe
( Ⅱ) aq驱动针铁矿晶相重组过程速率降低

［14］。
同时，由图 4 可知，在有 As ( Ⅲ) 共存时，约

70%左右的 As( Ⅲ) 在反应的第 1 天被氧化生成
As( Ⅴ) ，后续维持一定的 As( Ⅲ) 和 As( Ⅴ) 的比
例，趋于平稳。已有研究表明，当 As ( Ⅲ ) 、As
( Ⅴ) 、Fe( Ⅱ) 和针铁矿共存时，在一定的 pH 条

件下，体系会维持一个稳定的氧化还原状态，针铁

矿表面的电荷也会达到一定的饱和程度［22］，因此

当体系中 As( Ⅲ) 和 As( Ⅴ) 浓度处于一定的比例
时，As( Ⅲ) 不会被继续氧化成 As( Ⅴ) 。
此外，在反应第 1 d 就有一定比例的 As( Ⅲ)

和 As( Ⅴ) 被稳定 /固定到矿物结构中，也就是说
在 Fe( Ⅱ) aq驱动针铁矿晶相重组过程中反应最
快的那段时间，As( Ⅲ) 被氧化成 As( Ⅴ) ，并被固
定。根据已有的文献报道［21，23］可知，当 As( Ⅲ) 、
Fe( Ⅱ ) 和针铁矿共存时体系会形成针铁矿-Fe
( Ⅱ) -As( Ⅲ) 的三元双核双齿复合物，能够促进
电子传递过程。这个复合物能够将两个 Fe ( Ⅱ)
原子的电子传递给针铁矿，形成了针铁矿-Fe
( Ⅲ) 2-As( Ⅲ) ( 过渡态

* Fe( Ⅲ) 物种) ，这个过渡
态* Fe( Ⅲ) 物种具有强烈的氧化特性，能够将 As
( Ⅲ) 氧化成 As ( Ⅴ ) ，形成针铁矿-Fe ( Ⅱ ) 2-As
( Ⅴ) 复合物。因此，以本研究结果为基础，结合
已有的 Fe( Ⅱ) aq驱动铁 ( 氢) 氧化物晶相转化耦
合重金属环境行为的相关报道［21－23］，我们推测在

我们研究体系中，As( Ⅲ) 与 Fe ( Ⅱ) 和针铁矿会
形成一个新的双核双齿复合物介导电子传递，形

成具有强氧化性的过渡态* Fe( Ⅲ) 物种，可将 As
( Ⅲ) 氧化成 As( Ⅴ) ，而这个强氧化性的过渡态*

Fe( Ⅲ ) 物种最终又转化成含有 As ( Ⅲ ) 和 As
( Ⅴ) 的针铁矿 ( 图 6) 。同时，在此过程中，消耗
了体系中的电子，从而降低了电子传递速率，这也

是当 As( Ⅲ) 存在时，Fe( Ⅱ) aq驱动针铁矿晶相重
组速率降低的原因之一。

图 6 Fe( Ⅱ) aq驱动针铁矿晶相重组耦合 As( Ⅲ) 氧化固定机理示意图

Fig． 6． Oxidation and fixation mechanism diagram for the Fe( Ⅱ) aq-induced
crystalline phase reconstruction of goethite coupling with As( Ⅲ) ．
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2. 5 环境意义分析

Fe( Ⅱ) aq驱动铁( 氢) 氧化物晶相重组是土壤

铁循环的重要组成，可对土壤中重金属的赋存形

态及其环境地球化学过程产生重要影响: Fe
( Ⅱ) aq作用下，铁( 氢) 氧化物发生晶相重组，其结
构键发生重排，铁( 氢) 氧化物自身结构固定的重

金属释放为游离态的较高活性重金属;同时，部分

共存的游离态重金属，可被晶相重组的铁( 氢) 氧

化物吸附固定，活性降低［13－16］。但是，这一过程
是否具有氧化还原性能是需深入研究的重要科学

问题。本研究发现的该过程中具有强氧化性能的
过渡态 Fe( Ⅲ) 物种的产生及其对 As( Ⅲ) 的氧化
转化，是对 Fe( Ⅱ) aq驱动铁( 氢) 氧化物晶相重组
过程的重要科学补充，也为土壤中 As( Ⅲ) 的价态
转化及其控制提供了新的视角。As 的毒性与其
价态有关，As ( Ⅲ) 的毒性远远高于 As ( Ⅴ) ［3］。
Fe( Ⅱ) aq驱动铁( 氢) 氧化物晶相重组过程中，产
生的过渡态* Fe( Ⅲ) 物种氧化性能较强，可使共
存的 As( Ⅲ) 发生氧化转化，形成 As( Ⅴ) ，从而在
一定程度上降低 As的活性。该发现也为土壤 As
污染原位控制提供了一个新的思路: 在铁含量较

高的 As污染土壤中，控制土壤氧化还原条件，促
进 Fe( Ⅱ) aq驱动铁( 氢) 氧化物晶相重组的发生，
可在一定程度上促进 As( Ⅲ) 转化为活性较低的
As( Ⅴ) ，从而降低 As污染土壤的危害。

3 结 论
本文以游离态 Fe ( Ⅱ) 、针铁矿和游离态 As

( Ⅲ) 共存体系为对象，研究 Fe( Ⅱ) aq驱动针铁矿
晶相转化过程中 As( Ⅲ) 的环境行为，结果发现，
在只有针铁矿存在情况下，83%左右的 As( Ⅲ) 会
被吸附在矿物表面，针铁矿本身不能氧化 As
( Ⅲ ) ; 在 Fe ( Ⅱ ) aq 与针铁矿共存体系中，Fe
( Ⅱ ) aq 吸附到针铁矿表面，与针铁矿中 Fe
( Ⅲ) oxide发生铁原子交换。当 As ( Ⅲ) 与之共存
时，Fe( Ⅱ) aq与针铁矿中 Fe ( Ⅲ) oxide之间的铁原
子交换速率下降，同时，在 Fe( Ⅱ) aq与 Fe( Ⅲ) oxide
发生原子交换过程中，体系会生成具有强氧化性

能的过渡态* Fe( Ⅲ) 物种，它可以将 As( Ⅲ) 进行
氧化，生成活性较低的 As ( Ⅴ ) ，同时，部分 As
( Ⅲ) 和 As( Ⅴ) 被固定到晶相重组后的针铁矿结
构，进一步降低其活性。本研究发现的 Fe( Ⅱ) aq
驱动针铁矿晶相重组耦合 As( Ⅲ) 氧化固定的环

境行为机制，可为土壤 As污染原位控制提供重要
的理论依据。
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