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摘　要　砷污染地下水和废水严重影响人体健康和生态环境，开发新型砷污染水体的修复材料具有重要意义。

含铁锰矿来源广，具有较高的砷吸附容量和氧化特性，常用于吸附去除水体砷污染。但是，天然铁锰矿成分复

杂，杂质含量多，对砷的吸附容量小，通常需要改性以提高其除砷性能。以不同铁锰含量比例的天然锰矿为材

料，研究了水合肼改性法提高天然铁锰矿砷吸附容量的效果，采用批处理法研究了影响改性铁锰矿吸附砷的过

程和影响因子，并结合 XPS和 FTIR等光谱学手段探究改性天然铁锰矿对 As(III)的去除机制。结果表明，两种

不同铁锰比例的改性天然铁锰矿对砷的吸附容量分别为 30.9 mg·g−1 和 12 mg·g−1，远高于未改性的材料。改性后

的材料对 As(III)的吸附过程符合二级动力学模型，等温吸附曲线符合 Freundlich模型。影响因子结果表明，共

存离子 PO4
3−、SiO3

2−、CO3
2−对不同铁锰比改性材料去除 As(III)均有抑制作用。4种材料的 pHpzc 均小于 6。pH为

1~9时，2种改性含铁锰矿 As去除率在 94%以上，而 pH＞9时，材料对砷的去除率显著降低。FT-IR分析发

现，改性后材料的 H—O—H和 Mn—O特征峰增宽增强，谱线变得平滑，表明改性后材料表面部分杂质被溶解

去除，暴露出更多的活性位点。XPS分析发现，改性后材料吸附 As(III)后低价态锰含量增加，而 Fe2+、Fe3+所占

百分含量变化不大，说明不同铁锰比改性材料在吸附 As(III)过程中 Mn将 As(III)氧化为 As(V)，Fe主要参与吸

附反应。以上研究结果可为水体砷污染修复技术的开发提供参考。
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砷 (As, arsenic)在自然界中广泛存在，是一种对环境和生物有毒的元素。环境中的砷主要来源

于自然过程和人为活动，如岩石风化、化石燃料燃烧、含砷农药的使用等。长期暴露在砷污染环

境中，可能会诱发癌症、皮肤病、神经问题等疾病。环境中的砷主要为无机砷和有机砷，价态分

为三价和五价，而天然水体中的砷通常以 As(Ⅲ)的无机砷形态存在。由于 As(Ⅲ)比  As(Ⅴ)更具有

毒性、可溶性和流动性 [1]，As(Ⅲ)的去除受到国内外的广泛关注。目前，常用的除砷方法有吸附

法、混凝沉淀法、离子交换法、膜分离法 [2]。其中，吸附法因其操作简单、去除效果好而被广泛应

用于环境中砷的去除。常用的吸附剂有铁氧化物、氢氧化物、锰氧化物及粘土矿物等 [3]。铁和锰的

化学性质密切相关，在环境中往往以铁锰二元氧化物的形式存在，常用于去除水体中的砷 [4,5]。这
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是由于铁氧化物具有表面电荷高、比表面积大、吸附能力强等优点 [6]，而锰氧化物则可以将毒性高

且不易被去除的 As(Ⅲ)转化为低毒性的 As(Ⅴ)，从而提高对砷的去除效率。LAKSHMIPATHIRAJ等[4]

制备了一种铁锰化合物 MnFeOOH，可以将水中的 As(Ⅲ)氧化为 As(Ⅴ)，然后 As(Ⅴ)通过铁锰化合

物吸附去除。CHAKRAVARTY等 [7] 采用天然存在的廉价铁锰矿石来处理含砷废水，可通过吸附作

用将地下水中砷质量浓度降至 0.02 μg·L−1 以下。然而，天然铁锰矿对砷的吸附性能存在一定的局

限性，采用物理或化学方法对天然锰矿进行改性，可增强其表面活性，提高其吸附能力。水合肼

作为一种良好的还原剂，在酸性介质中可以对天然铁锰矿进行还原溶解作用，将天然铁锰矿表面

的杂质物质溶出。而加入的高锰酸钾溶液可将 Mn2+氧化成高价态锰，使得天然铁锰矿具有高活性

表面，以提高天然铁锰矿的界面吸附能力。马子川等 [8] 采用水合肼对天然锰矿进行改性，极大提

高了天然锰矿对重金属离子的吸附能力。但针对不同铁含量的天然锰矿水合肼的改性效果及其除

砷机制的研究尚少见报道。为此，本研究以含有不同铁锰比例的天然锰矿为材料，探讨了水合肼

改性铁锰含量不同的天然锰矿对砷的吸附性能及影响因素，并结合 X射线衍射 (XRD,  X-ray
diffraction)、傅立叶变换红外光谱 (FTIR, Fourier-transform infrared spectroscopy)、X射线光电子能谱

(XPS, X-ray photoelectron spectroscopy)等表征手段，分析吸附砷前后以及反应过程中可能的吸附氧

化机制，以期为天然铁锰矿的应用与砷污染的治理提供参考。

 1    实验材料及方法

 1.1    实验材料

实验中使用的水合肼 (N2H4·H2O)、硫酸 (H2SO4)、高锰酸钾 (KMnO4)、硝酸钠 (NaNO3)、硝酸

(HNO3)、氢氧化钠 (NaOH)、三氧化二砷 (As2O3)均为分析纯试剂，购自于国药化学试剂有限公司。

As(Ⅲ)储备液采用 As2O3 制备而成。实验中所有水溶液均使用 18.25 MΩ·cm的超纯水配制。

 1.2    改性铁锰矿的制备

天然铁锰矿石采自广西某地，经水洗、自然风干后，研磨至 100目，代号为 NFM。本实验选

用 2种铁锰占比差异较大的天然铁锰矿为材料，分别为 NFM-I和 NFM-II。NFM-I的铁、锰质量占

比 分 别 为 6.64%和 25.5%  (Fe/Mn=1:3.8)， 而 NFM-II的 铁 、 锰 质 量 占 比 为 0.862%和 44.5%
(Fe/Mn=1:51.6)。分别简称为高铁低锰矿 (NFM-I)和低铁高锰矿 (NFM-II)。

为减少含铁锰矿表面杂质成分，提高矿物表面活性铁锰成分含量，从而提升其砷去除能力，

本研究采用水合肼法进行铁锰矿石的改性。称取 50 g NFM与 0.5 mol·L−1 水合肼 (N2H4-H2O)和
3 mol·L−1 硫酸 (H2SO4)溶液混合，在 100 ℃ 条件下加热搅拌，反应 60 min后，向冷却的反应液中加

入 1 mol·L−1 高锰酸钾 (KMnO4)，直至上清液颜色不再褪去。沉淀物经水洗、烘干后，研磨至

100目，即为改性的天然锰矿 (MNFM)。本研究中 2种不同类型的天然含铁锰矿 NFM-I和 NFM-II，
经改性后分别为MNFM-I和MNFM-II。
 1.3    吸附动力学

首先，将 0.100 0 g MNFM-I (或 MNFM-II) 加入含有 100 mL、200 μg∙L−1 As(Ⅲ)溶液的 150 mL锥

形瓶中。密封后，置于恒温振荡器 (25 ℃、200 r∙min−1)中反应 180 min。然后，在预定的时间间隔

采样，经 0.45 μm的滤膜过滤，测定滤液中的总砷、As(Ⅲ)、As(Ⅴ)浓度。实验中，采用稀盐酸和

氢氧化钠调节溶液 pH，背景离子强度为 0.01 mol·L−1 NaNO3。总砷浓度和 As(Ⅲ)浓度采用原子荧光

光谱仪 (AFS, Beijing Titan Instrument Co., Ltd., China)测定，As(Ⅴ)的浓度根据其差值计算，砷吸附

量和砷去除率分别按式 (1)和式 (2)进行计算，分别使用一级动力学模型方程 (式 (3))和二级动力学

模型方程 (式 (4))进行数据拟合。

 

   第 2 期 田周炀等：不同铁锰比例天然锰矿的改性及对As(III)吸附和氧化的行为与机制 405    
环
境
工
程
学
报
版
权
所
有



qe =
(C0−Ce)×V

m
(1)

R =
C0−Ce

C0
×100% (2)

式中：qe 为吸附剂的平衡吸附量，mg·g−1；C0 和 Ce 分别为 As(Ⅲ)溶液的初始质量浓度和平衡质量

浓度，mg∙L−1；V为 As(Ⅲ)溶液的体积，L；R为去除率，%；m为吸附剂质量，g。
qt = qe(1− exp(−K1t)) (3)

t
qt
=

1
K2q2

e

+
t

qe
(4)

式中：qt 为时间 t时，As在吸附剂上的吸附量，mg∙g−1；qe 为平衡时的吸附容量，mg∙g−1；K1 为一

级动力学模型速率常数，min−1；K2 为二级动力学模型速率常数，g∙(mg∙min)−1。
 1.4    等温吸附曲线

将 0.100 0 g NFM (或 MNFM)分别加入含有 100 mL，As(Ⅲ)溶液质量浓度为 5、10、20、40、
60、80、100、120 mg∙L−1 的锥形瓶中。密封置于恒温振荡器 (25 ℃、200 r∙min−1)中反应 24 h后，经

0.45 μm的滤膜过滤，测定滤液中平衡砷浓度。实验中，采用稀盐酸和氢氧化钠调节溶液 pH为

7.0±0.1，背景离子强度为 0.01  mol·L−1 NaNO3。采用 Langmuir模型 (式 (5))和 Freundlich模型 (式
(6))进行数据拟合。

qe =
bCeqm

1+bCe
(5)

qe = K f Ce

1
n (6)

式中：Ce 为平衡溶液中砷的质量浓度，mg·L−1；qm 为吸附剂最大平衡吸附容量，mg∙g−1；b为吸附

平衡常数，L∙mg−1；Kf 为 Freundlich常数，mg∙g−1；n为非均质系数。

为了比较不同材料对砷的吸附能力，将 0.100 0 g  NFM (或 MNFM) 分别加入含有 100 mL、
200 μg∙L−1 As(Ⅲ)溶液的锥形瓶中。密封置于恒温振荡器 (25 ℃、200 r∙min−1)中反应 24 h后，经

0.45 μm的滤膜过滤，测定滤液中平衡 As(Ⅲ)浓度。实验中，采用稀盐酸和氢氧化钠调节溶液

pH为 7.0±0.1，背景离子强度为 0.01 mol·L−1 NaNO3。As(Ⅲ)浓度采用原子荧光光谱仪 (AFS)测定。

 1.5    共存离子及 pH影响实验

为了探究 Cl−、NO3
−、SO4

2−、CO3
2−、PO4

3−、SiO3
2−共存离子对 As(Ⅲ)去除的影响，将 0.100 0 g

MNFM-I  (或 MNFM-II) 加入含有 100  mL、 200  μg∙L−1 As(Ⅲ)溶液的锥形瓶中，再分别添加 Cl−、
NO3

−、SO4
2−、CO3

2−、PO4
3−、SiO3

2−六种共存离子，每种共存离子分别设置 0、0.1、1 mmol·L−1 三种

浓度，密封置于恒温振荡器 (25 ℃、200 r∙min−1)中反应 24 h后，经 0.45 μm的滤膜过滤，测定滤液

中的As(Ⅲ)浓度。实验中，采用稀盐酸和氢氧化钠调节溶液 pH为 7.0±0.1，背景离子强度为 0.01 mol·L−1

NaNO3。

为了探究 pH对 As(Ⅲ)去除的影响，将 0.100 0 g NFM (或 MNFM) 加入含有 100 mL、200 μg∙L−1

As(Ⅲ)溶液的锥形瓶中，溶液初始 pH分别设置为 1、 3、 5、 7、 9、 11、 13，以 0.01  mol·L−1

NaNO3 作为背景离子。密封置于恒温振荡器 (25 ℃、200 r∙min−1)中反应 24 h后，经 0.45 μm的滤膜

过滤，测定滤液中的 As(Ⅲ)浓度。

 1.6    材料组分测定及表征

采用 X射线荧光光谱仪 (XRF, Bruker)对改性前后天然铁锰矿的组分与含量进行分析测定。检

测条件为：电压 30~60 kV，电流 50~100 mA，温度 25 ℃，湿度 55% RH。根据陆泗进等 [9] 的方法测
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试材料的电荷零点。称取 0.500 0g NFM和 MNFM于离心管中，加入适量的去离子水，调节溶液

pH至 1~6，保持最终体积为 10 mL；在 25 ℃ 条件下，将溶液平衡 3~4 d，每天振荡 1 h，测其 pH，

记为 pH；向溶液中加入 0.5 mL、2 mol·L−1 KCl溶液，并振荡 4 h，测其 pH，记为 pH1；计算样品

pHPZC：ΔpH (ΔpH =pH1-pH)。以 pH为横坐标，ΔpH为纵坐标作图，ΔpH=0时对应的 pH即为该样品

的 pHPZC。

改性前后材料利用 D8Advance(Holland) X射线衍射仪进行 XRD分析鉴定。测试条件为：Cu
Kα辐射，管压 40 kV，管电流 20 mA，扫描速度为 10°·min−1，步长 0.02°。材料的 FTIR光谱通过

Bruker Vertex70型傅里叶变换红外光谱仪进行测试。取适量干燥样品以质量比为 1:100与干燥的溴

化钾粉末混合均匀，压片后测试，扫描波数范围为 4 000~400 cm−1，分辨率为 4 cm−1，扫描次数为

32。数据处理利用 OPUS软件。

材料的光电子能谱 (XPS)采用 XSAM800型 (Kratos,Britain)光电子能谱仪检测。测试条件为：

Al靶，真空度为 2×10−7 Pa。采用 C1s(284.8eV)作为荷电校正的标准，分别采集试样 XPS全谱和各

元素高精度窄区谱，图谱利用 Avantage软件分析，采用 Shirley背景扣除，进行重叠峰分离、峰形

拟合。

 2    结果与讨论

 2.1    材料表征

2种天然铁锰矿改性前后及吸附砷前后的元素含量变化如表 1所示。从表 1可见，材料改性

后，MNFM-I和 MNFM-II中的 Fe含量均有轻微降低，而 Mn含量则有所增加。这可能是由于水合

肼的还原溶解作用溶解了结构中的部分 Fe，并被释放到溶液中，导致 Fe含量有所减少。而在高锰

酸钾的再氧化过程中，材料表面可能生成了新的 MnO2。NFM-I、NFM-II、MNFM-I、MNFM-II的
FT-IR光谱如图 1(a)所示。可见，NFM-I在 3 403 cm−1、1 630 cm−1 处的特征峰与 NFM-II在 3 406
cm−1、 1 635 cm−1 处的特征峰可归属为 H—O—H的伸缩振动和弯曲振动 [10]。然而，改性后的

MNFM-I和 MNFM-II的 H—O—H特征峰明显变宽且变强，表明含有不同铁锰比例的材料在改性过

程中表面的羟基含量均有所增加。NFM-I在 1 009、1 032、1 094 cm−1 的特征峰与 NFM-II在 1 012、
1 045、1 096 cm−1 的特征峰均被认为是铁 (氢)氧化物的羟基官能团的弯曲振动[11]。NFM-I的 468 cm−1

与 NFM-II 的 470 cm−1 特征峰为 Fe—O伸缩振动引起的，而 NFM-I在 534 cm−1 和 NFM-II在 627 cm−1

处的特征吸收峰可归因于 Mn—O键的振动 [12-13]。对比 NFM与 MNFM光谱曲线发现，两者的主要

特征吸收峰峰位一致，但是改性后的 MNFM的 H—O—H和 Mn—O特征峰更宽且强，谱线变得平

滑，其中，NFM-I改性前后特征峰变化效果更加明显，表明改性过程未改变材料的组成结构，可

能部分杂质被溶解去除，材料表面暴露出更多的活性位点。

4种材料 (NFM-I、NFM-II、MNFM-I、MNFM-II)的 XRD图谱如图 1(b)所示。可见，NFM-I和

表 1    供试材料的组成成分及电荷零点 pHPZC

Table 1    Composition and pHPZC of the tested materials

材料
部分组成成分/%

pHPZC
Fe Mn K Ca Zn Cu As

NFM-I 6.640 25.500 0.634 0.679 0.068 0.003 0.000 5.58

MNFM-I 6.490 27.400 0.214 0.092 0.012 0.000 0.000 2.18

NFM-II 0.862 44.500 0.000 0.132 0.000 0.000 0.000 3.72

MNFM-II 0.452 45.800 0.126 0.129 0.000 0.000 0.000 2.76
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NFM-II主要由 SiO2 (quartz, PDF #70-3 755)、MnO2 (pyrolusite, PDF #01-0799)、Fe2O3·H20 (goethite, PDF
#17-0536)组成，但锰含量较高的 NFM-II的主要峰型为MnO2 峰。

 2.2    吸附动力学

测定了 2种铁锰比例不同的天然铁锰矿改性材料对去除水中砷的动力学特征 (图 2)。结果表

明，在 30 min内，溶液中总砷质量浓度迅速由 200 μg·L−1 降至 10 μg·L−1 以下。MNFM-I在 1 h内达

到吸附平衡，而相比 MNFM-I，MNFM-II能在 20 min内达到吸附平衡。然而，反应 180 min后，

MNFM-I吸附后溶液中总砷的最终平衡质量浓度为 4  μg·L−1，而 MNFM-II为 9.1  μg·L−1，显然

MNFM-I能更好的使水体总 As质量浓度达到 10 μg·L−1 的国际饮用水标准[14]。

二级动力学模型假定吸附容量与吸附剂活性位点的数量成正比，广泛用于描述吸附剂对重金

属的吸附行为[15-16]。使用一级动力学模型和二级动力学模型对本研究所得数据进行拟合发现，二级

动力学模型能更好的拟合 2种材料对 As(Ⅲ)的吸附过程 (R2>0.99)。
As(Ⅴ)的浓度变化可反映 As(Ⅲ)的氧化过程。在本研究中，反应 10  min时，MNFM-I将

200 μg·L−1 的总砷质量浓度迅速降至 186 μg·L−1，此时As(Ⅲ)质量浓度为 4.9 μg·L−1，As(Ⅴ)为 9.1 μg·L−1，

说明反应初期的氧化速率大于吸附速率。随着反应的进行，As(Ⅴ)的浓度持续减小，180 min时，

As(Ⅴ)的质量浓度为 0.25 μg·L−1，As(Ⅲ)为 3.7 μg·L−1，表明溶液中的 As(Ⅴ)优先吸附到 MNFM-I表
面。有研究 [17-19] 发现铁 (氢)氧化物对 As(Ⅴ)的亲和力远大于 As(Ⅲ)，两者共存时，As(Ⅴ)能被优先

去除。相较 MNFM-I，在反应过程中，MNFM-II处理组中的 As(Ⅴ)浓度呈现先增加后减少的趋

势，180 min时，溶液中未检测到 As(Ⅴ)，As(Ⅲ)质量浓度为 9.1 μg·L−1。这可能是由于锰氧化物对

 

图 1    改性前后材料的 FTIR图谱和 XRD图谱

Fig. 1    FTIR characterization and XRD patterns of materials before and after modification.

 

图 2    改性后材料对 As(III)的吸附动力学曲线

Fig. 2    Adsorption kinetics curves of As(III) by modified materials
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溶液中游离的 As(Ⅲ)亲和力较弱，以至于溶液中 As(Ⅲ)的残留含量更高 [20]。有研究 [21] 表明，

As(Ⅲ)的毒性比 As(Ⅴ)高出 60多倍。因此，MNFM-I更适合用于去除水中的砷。

 2.3    等温吸附曲线

NFM-I、 MNFM-I、 NFM-II、 MNFM-II对
As (Ⅲ) 的吸附量与平衡质量浓度之间关系如

图 3所示。由图 3可知，MNFM-I和 MNFM-
II的平衡吸附容量均比 NFM-I、NMF-II高出

4.7倍左右，说明改性后材料的吸附容量远高

于未改性的材料，通过改性明显可提高材料

的除砷性能。

吸附等温线的模拟结果表明，除 NFM-
II材 料 Langmuir模 型 R2 较 低 外 ， 2种 模 型

Langmuir和 Freundlich模型均能较好地拟合等

温吸附曲线 (表 2)。可见，MNFM-I (30.9 mg·g−1)
的 Langmuir吸附容量比 MNFM-II  (12  mg·g−1)
高近 2.6倍。比较 4种材料的 Freundlich模型

Kf 值发现，改性后材料的 Kf 值明显增大，

NFM-I由 1.23上升到 2.62，NFM-II由 0.05上

升到 1.37，其中 MNFM-I最大，NFM-II最小，

表明MNFM-I对 As(Ⅲ)有较强的亲和力。

表 3为本研究与其他材料的除砷效果对

比。由表 3可见，YU等 [5] 采用磁性铁锰二元

氧化物纳米片去除水溶液中的 As(Ⅲ)，其最大

吸附量可达 56.1 mg·g−1。CHAO等 [22] 合成的磁

性铁锰氧化物对水溶液中的 As(Ⅲ)也有较好

的去除效果，吸附容量可达 47.8 mg·g−1。由此

可见，人工合成的磁性铁锰纳米材料具有较

强的除 As(Ⅲ)能力。但是，人工合成的材料

成本高、产量低，其在水体修复中的应用前

景有限。本研究采用天然含铁锰矿作为除砷

原材料去除水溶液中的 As(Ⅲ)，其吸附容量最

高可达 30.9 mg·g−1。相比于人工合成磁性铁锰

二元氧化物，MNFM-I成本低、储量大，更适

合作为水体修复的理想材料。不过，含铁量

较少的 MNFM-II的砷吸附容量仅为 12 mg·g−1，
与相似除砷材料相比，其去除能力明显较弱。

 2.4    不同材料对 As(Ⅲ)的去除能力比较

为了进一步考察 4种材料对砷的去除能

力，依据过去研究报道的地下水砷浓度 [28]，

设置初始 As(Ⅲ)质量浓度为 200 μg·L−1。1 g·L−1

 

图 3    4种材料 (NFM-I, MNFM-I, NFM-II, MNFM-II)对
As(Ⅲ)的吸附等温曲线

Fig. 3    Adsorption isotherms of As(Ⅲ) by NFM-I, MNFM-I,
NFM-II, MNFM-II

表 2    材料吸附 As(Ⅲ)的 Langmuir和 Freundlich
模型参数

Table 2    Langmuir and Freundlich model parameters of As(Ⅲ)
adsorption by four materials

材料
Langmuir模型 Freundlich 模型

qm b R2 Kf n R2

NFM-I 4.89 0.080 0 0.854 1.23 0.385 0.798

MNFM-Ⅰ 30.9 0.034 4 0.898 2.62 0.487 0.959

NFM-II 3.81 0.007 06 0.455 0.051 1 0.743 0.957

MNFM-Ⅱ 12.0 0.054 5 0.963 1.37 0.451 0.936

表 3    不同材料对 As(III)的吸附能力比较

Table 3    Comparison of As(III) adsorption capacities of
different materials

材料 pH 吸附容量 /(mg·g−1) 参考文献

磁性铁锰二元氧化物 6.5 56.1 YU等[5]

铁锰复合氧化物浸渍壳聚糖珠 7 54.2 QI等[23]

磁性铁锰氧化物 7 47.8 CHAO等[22]

MNFM-I 7 30.9 本研究

铁锰氧化物纳米材料 7 26.5 LEI等[24]

铁锰二元氧化物负载活性炭 4 18.4 RYU等[25]

MNFM-II 7 12.0 本论文

铁锰复合材料 3.5 10.55 ZHI等[26]

铁/锰改性生物炭 7 8.25 LIN等[27]
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的 材 料 (NFM-I、MNFM-I、 NFM-II、MNFM-
II)去除 As(Ⅲ)后的剩余质量浓度如图 4所

示 。 可 见 ， 在 未 添 加 吸 附 剂 的 情 况 下 ，

As(Ⅲ)溶液在相同的实验条件下浓度未发生变

化。由图 4可见，在 NFM-I、MNFM-I去除

As(Ⅲ)后，溶液的剩余总 As质量浓度均小于

污染物浓度最大限值 (10 μg·L−1)，但 NFM-I的
剩余总 As质量浓度 (4.74  μg·L−1)是 MNFM-I
(1.8 μg·L−1)的 2.6倍，MNFM-I的去除能力明

显优于 NFM-I。NFM-II去除 As(Ⅲ)后，其剩

余总 As质量浓度远大于 10 μg·L−1。然而，改

性后的 MNFM-II (2.04 μg·L−1)能满足 10 μg·L−1

的质量浓度限值。比较 NFM-I和 NFM-II发
现，NFM-II (76 μg·L−1)的剩余总 As质量浓度

是 NFM-I (4.74 μg·L−1)的 16倍，说明 NFM-I可能存在更多的可用活性吸附位点用于去除水溶液中

的 As(Ⅲ)，从而有较强的去除 As(Ⅲ)的能力。NFM-II表面严重钝化，然而改性后 MNFM-II的除

As(Ⅲ)能力增强，说明改性过程可能更新了钝化表面，暴露出 NFM-II的活性吸附位点。对比 4种

材料的除 As(Ⅲ)效果发现，MNFM-I去除效果最好，MNFM-II次之，这说明 MNFM-I更具去除砷

的潜力。

 2.5    共存离子的影响

采用批处理实验研究了 6种共存离子 (SO4
2−、NO3

−、Cl−、PO4
3−、CO3

2−、SiO3
2−)对 MNFM-I和

MNFM-II去除 As(Ⅲ)的影响 (图 5)。结果表明，SO4
2−、NO3

−对材料去除 As(Ⅲ)没有明显影响，但

Cl−存在下 As(Ⅲ)的去除率有轻微下降。然而，PO4
3−、CO3

2−、SiO3
2 存在时 As(Ⅲ)的去除率显著降

低；当共存离子浓度为 1 mmol·L−1 时，As去除率被降低到 1.5%~39%。这与 ZHANG等 [29] 报道的研

究 结 果 类 似 ； 4种 共 存 离 子 (SO4
2−、 PO4

3−、 CO3
2−、 SiO3

2−)中 ， PO4
3−、 CO3

2−、 SiO3
2−对 MnFe2O4

As(Ⅲ)的吸附影响最大。

 

图 4    4种材料 (NFM-I, MNFM-I, NFM-II, MNFM-II)对
As(III)的去除效果比较

Fig. 4    Comparison of As(III) removal by NFM-I, MNFM-I,
NFM-II, MNFM-II

 

图 5    共存阴离子对MNFM-I和MNFM-II去除 As(III)的影响

Fig. 5    Effect of coexisting anions on As(III) removal by MNFM-I (a) and MNFM-II (b)
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有报道表明，SO4
2−、NO3

−、Cl−可在材料表面形成外球型络合物，相反，砷氧阴离子可与材料

形成结合牢固的内球型络合物 [30]。因此，在本实验条件下，即使 NO3
−、Cl−、SO4

2−的浓度远大于

As(Ⅲ)，也对 As(Ⅲ)的去除影响不大。有研究 [31] 表明，PO4
3−和 SiO3

2−可与材料形成内球型络合物，

从而减少对 As(Ⅲ)的吸附，因为 PO4
3−的结构与砷氧阴离子类似，均为四面体结构，可与砷氧阴离

子竞争材料表面活性位点 [32]。有研究 [33] 表明，CO3
2−可与砷氧阴离子形成砷 -碳酸盐络合物，如

AsCO3
+、As(CO3)2−、As(CO3)(OH)2−，从而阻碍砷氧阴离子在材料表面形成内球型络合物。另外，水

溶液中存在大量 CO3
2−时，CO3

2−水解产生的 OH−离子使溶液 pH上升，增加了 H2AsO4
−与表面负电荷

改变的材料之间的静电排斥力。

 2.6    pH的对砷去除的影响

在本研究中下，初始溶液的 pH显著影响

材料对砷的去除效率 (图 6)。当 pH在 1~9内，

MNFM-I的 As去 除 率 在 96%以 上 ，MNFM-
II在 94%以上，此时溶液中剩余总 As质量浓

度均小于 10 μg·L−1 的国家地下水限定标准 [14]。

但是，4种材料对 As(Ⅲ)的去除率均在酸性条

件下最高，而在碱性条件下最低。MNFM-
I和 MNFM-II的 As吸附量，在 pH=3时均达到

最大值，而在 pH>9时 As的去除率迅速降

低。CHAO等 [25] 用磁性纳米铁锰二元氧化物

去 除 As(Ⅲ)的 结 果 也 表 明 ， 在 pH=4~9内

As去除率在 95%以上，而 pH>9时迅速降低

至 30%以下。砷的存在形态受溶液 pH影响，

在 pH<9.2时，中性的 H3AsO3
0 是 As(Ⅲ)的主要存在形式，而在高 pH下 (pH>9)，带负电荷的

H2AsO3
−是 As(Ⅲ)的主要存在形式。由于 4种材料的 pHPZC 均小于 6(表 1)，在高 pH条件下，吸附剂

去质子化，表面发生负电荷改变，从而增加了材料表面与砷物种之间的静电排斥力，导致

As(Ⅲ)吸附量的减少。

 2.7    吸附 As(Ⅲ)后对材料的表征

2种材料及改性后吸附 As(Ⅲ)前后的 XRD图谱表明 (图 7)，MNFM-I在 27°、50°的吸收峰有所

减弱，而 MNFM-II在吸附 As(Ⅲ)前后没有新的吸收峰出现，表明改性天然铁锰矿表面没有产生新

物质，只是发生了表面吸附。

 

图 6    溶液初始 pH对 4种材料去除 As(III)的影响

Fig. 6    Effect of initial solution pH on As(III) removal by four
tested materials

 

图 7    2种材料及改性后吸附 As(III)前后的 XRD图谱

Fig. 7    XRD patterns of two materials and their modified materials before and after As (III) adsorption
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溶液中砷的吸附机理包括静电相互作用 [34]、配位 [35] 和氢键 [36]。为了表征砷在改性天然铁锰矿

分子上的相互作用，采用 FTIR光谱探索了其吸附机理 (图 8)。结果表明， 625 cm−1 处的带是

H—O—H的弯曲振动，表明氧化物上存在物理吸附的水；1 384 cm−1 处的峰值是由于硝酸钠调节溶

液离子强度而引起的 NO3
−的振动所致。与吸附 As(Ⅲ)前的改性天然铁锰矿相比较，吸附 As(Ⅲ)后

红外光谱图在 468 cm−1、470 cm−1 的特征峰分别为 Mn—O的振动，MNFM-Ⅰ与 MNFM-ⅠI在吸附

前后该峰没有明显变化。MNFM-Ⅰ+As(Ⅲ)(图 8(a))在 837  cm−1 处的特征峰与 MNFM-Ⅱ+As(Ⅲ)
(图 8(b))在 830 cm−1 处的特征峰均被认为是 As—O的伸缩振动谱 [37]，说明吸附 As(Ⅲ)后的矿物中存

在 As—O键结构，表明 As(Ⅲ)与改性天然铁锰矿结合为表面络合物。1 132 cm−1、1 045 cm−1 处的

峰对应于羟基 (Fe—OH)的弯曲振动。与 As(Ⅲ)反应后，1 032 cm−1 和 1 045 cm−1 处的峰值明显减

弱。以上结果表明，As (Ⅲ)离子在吸附过程中可能与铁中的羟基发生了配体交换。

采用 XPS进一步研究了 As在改性天然铁锰矿表面的行为特征，以确定天然铁锰矿表面的元素

含量和氧化情况 (图 9)。一般认为，位于 52.9、533.9、646.2和 717.2 eV的峰，分别对应于 As3d、
O1s、Mn2p2/3和 Fe2p的特征峰 [38-39]。图 9分别为 MNFM-I、MNFM-II在吸附 As(Ⅲ)前后 Fe2p、
Mn2p、As3d窄区光谱图及分峰拟合图。通过拟合结果可得出吸附 As(Ⅲ)前后各元素的含量及价态

变化。对图 9的结果进行分析可见，吸附 As(Ⅲ)前后的 Mn2p3/2峰可以分解为 3个峰，结合能在

641.79、642.53和 644 eV处分别为 Mn2+、Mn3+和 Mn4+的特征峰。MNFM-I吸附 As(Ⅲ)前后 Mn2+所占

百分含量由 46.30%增加到 51.55%，Mn4+由 17.13%减少到 13.92%；MNFM-II吸附 As(Ⅲ)后高价态

锰含量减少，低价态锰含量增加，由此初步推断改性天然铁锰矿在吸附 As(Ⅲ)过程中锰元素可能

发生了氧化反应。

MNFM-I吸附 As(Ⅲ)前后，Fe2+所占百分比分别为 54.68%和 52.15%，而 Fe3+分别为 45.32%和

47.85%，表明吸附 As(Ⅲ)前后 Fe2+、Fe3+所占百分含量变化不大，说明 Fe主要起到吸附作用。

MNFM-II吸附 As(Ⅲ)前后的情况有所不同。MNFM-II吸附 As(Ⅲ)前后，Fe2+所占百分比分别为

34.47%和 58.77%，Fe3+分别为 65.53%和 41.23%。表明 Fe2+所占百分含量增加，初步判断 Fe可能发

生氧化反应。

值得注意的是，改性天然铁锰矿在吸附砷后，在 50.35 eV和 49.11 eV处的 2个拟合峰均为

As(Ⅴ)的特征峰 [40]，这说明吸附在改性铁锰矿表面的 As(Ⅲ)被氧化为 As(Ⅴ)。这与本研究中 FT-
IR的结果一致。

 3    结论

1) 2种天然铁锰矿对水体中砷的去除结果表明，水合肼法改性显著提高了材料的除砷性能，

且MNFM-I对砷的吸附容量显著高于MNFM-II。

 

图 8    2种材料及改性后吸附 As(III)前后的 FTIR图谱

Fig. 8    FTIR spectra of two materials and their modified materials before and after As (III) adsorption
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2)改性后的材料对 As(Ⅲ)的吸附过程符合二级动力学模型，而等温吸附曲线符合 Freundlich模

型。酸性条件更有利材料对水体砷的去除，而共存离子 PO4
3−、SiO3

2−、CO3
2−抑制材料对 As(Ⅲ)的

去除。

3)改性能去除材料表面的部分杂质，暴露出更多的活性位点。2种改性材料在吸附 As(Ⅲ)过
程中，Mn将 As(Ⅲ)氧化为 As(Ⅴ)，从而提高了砷的去除效率，Fe主要参与 As的吸附反应过程中。
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Abstract      Arsenic-contaminated  groundwater  and  wastewater  seriously  affect  human  health  and  ecological
environment,  and it  is  important  to  develop new remediation materials  for  arsenic-contaminated water  bodies.
Ferromanganese  ore  has  a  wide  source,  high  arsenic  adsorption  capacity  and  oxidation  characteristics,  and  is
commonly  used  to  adsorb  and  remove  arsenic  pollution  from water  bodies.  However,  natural  ferromanganese
ores  have  complex  compositions,  high  impurity  content  and  low  adsorption  capacity  for  arsenic,  and  usually
need to be modified to improve their arsenic removal performance. In this study, natural manganese ores with
different iron and manganese content ratios were used as materials to investigate the effect of hydrazine hydrate
modification on arsenic adsorption capacity of natural ferromanganese ores. The process and influencing factors
affecting arsenic adsorption of modified ferromanganese ores were studied by batch processing method, and the
related removal mechanism of As (III) was explored by XPS, FTIR and other spectroscopic means. The results
showed that the arsenic adsorption capacities of two modified natural ferromanganese ores with different Fe/Mn
ratios  were  30.9  mg·g−1  and  12  mg·g−1,  respectively,  which  were  much  higher  than  those  of  the  unmodified
materials.  The  adsorption  process  of  As  (III)  by  the  modified  material  conformed  to  the  second-order  kinetic
model,  and the isothermal adsorption curves were in accordance with the Freundlich model.  The experimental
results  of  influence  factors  showed  that  the  coexisting  ions  of  PO4

3−,  SiO3
2−  and  CO3

2−  all  inhibited  As  (III)
removal by the modified materials with different iron manganese ratios. The pHpzc of all the four materials were
lower  than  6,  and  the  As  removal  rates  of  the  two  modified  materials  were  above  94%  at  pH  1~9,  while
decreased significantly at pH>9. FT-IR analysis showed that the H—O—H and Mn—O characteristic peaks of
the  modified  materials  were  broadened  and  enhanced,  and  the  spectral  lines  became  smooth,  indicating  that
some  impurities  on  the  surface  of  the  modified  materials  were  dissolved  and  removed,  and  more  active  sites
were exposed. XPS analysis revealed that the content of low-valent manganese increased after the adsorption of
As(III)  by  the  modified  materials,  and  a  slight  change  occurred  on  the  percentage  content  of  Fe2+  and  Fe3+,
indicating that Mn oxidized As(III) to As(V) during the adsorption of As(III) by different Fe/Mn ratio materials,
and Fe mainly participated in the adsorption reaction. In this study, new arsenic pollution remediation materials
were developed and their mechanisms were clarified to provide scientific basis for the development of arsenic
pollution remediation technology in water bodies.
Keywords    modification; natural iron manganese ore; arsenic; adsorption; oxidation
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