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摘　要　砷 (As)是一种典型的有毒污染物，其在地下环境中的迁移转化与铁 (Fe)的氧化还原过程密切

相关. 含铁黏土矿物广泛分布于沉积物中，不同于铁氧化物，铁元素以结构态赋存于黏土矿物结构骨架

中，环境条件变化不会导致结构态铁的还原性溶解. 然而，含铁黏土矿物中结构态铁的氧化还原不仅影

响砷的迁移能力，而且对砷的价态转化有着重要影响. 黏土矿物表面吸附态砷的分价态高效提取是研究

黏土矿物与砷迁移转化研究的前提，但目前尚无完善的分价态同步提取黏土矿物表面吸附态砷的方法.
本文以含铁黏土矿物 NAu-2为例，建立了氧化态 Fe(Ⅲ)-NAu-2和还原态 Fe(Ⅱ)-NAu-2表面吸附态

As(Ⅲ)与 As(Ⅴ)的分价态提取分析方法. 结果表明，采用体积浓度为 1%的磷酸作为提取剂，提取 10 min，
对 Fe(Ⅲ)-NAu-2-As(Ⅲ)和 Fe(Ⅲ)-NAu-2-As(Ⅴ)体系中砷提取率分别达到 88.0%和 95.2%. 以体积浓度为

1%的磷酸作为提取剂， 100  mmol·L-1 盐酸羟胺为还原保护剂，提取时间为 10  min，Fe(Ⅱ)-NAu-2-
As(Ⅲ)和 Fe(Ⅱ)-NAu-2-As(Ⅴ)体系中砷的提取率分别可达 93.9%和 87.8%. 本研究解决了含铁黏土矿物吸

附态砷提取至溶液过程中的价态变化难题，实现了 As(Ⅲ)和 As(Ⅴ)在黏土矿物表面的高效同步提取，

对进一步研究自然环境中含铁黏土矿物对砷迁移转化过程的影响机制具有重要意义.
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Abstract　Arsenic  (As)  is  a  typical  toxic  pollutant,  and  its  migration  and  transformation  in  the
subsurface  environment  are  closely  associated  with  the  redox  processes  of  iron  (Fe).  Iron-bearing
clay minerals are widely distributed in sediments. Unlike iron oxides, iron element exists as structural
iron  within  the  mineral  framework,  and  changes  in  environmental  conditions  can’t  lead  to  the
reductive  dissolution  of  structural  iron.  However,  the  redox  reactions  of  structural  iron  in  iron-
bearing clay minerals not only affects the mobility of arsenic, but also has a significant impact on the
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valence state transformation of arsenic. The efficient extraction of arsenic in different valence states
adsorbed  on  the  surface  of  clay  minerals  is  a  prerequisite  for  studying  the  migration  and
transformation of arsenic with clay minerals. Nevertheless, there is currently no established method
for the simultaneous extraction of different valence states of arsenic adsorbed on the surface of clay
minerals.  In this study, using nontronite NAu-2 as an example, a method for extracting the valence
states of As(Ⅲ) and As(Ⅴ) absorbed on the surface of oxidized Fe(Ⅲ)-NAu-2 and reduced Fe(Ⅱ)-
NAu-2 was established. The results indicate that using 1% (V/V) of phosphoric acid as the extractant
for 10 minutes, the extraction rates of arsenic in the Fe(Ⅲ)-NAu-2-As(Ⅲ) system and Fe(Ⅲ)-NAu-
2- As(Ⅴ)  system  reach  88.0%  and  95.2%,  respectively.  With  1%  (V/V)  of  phosphoric  acid  as  the
extractant and 100 mmol·L-1 hydroxylamine hydrochloride as the reducing protectant, the extraction
rates  of  arsenic  in  the  Fe(Ⅱ)-NAu-2-As(Ⅲ)  system  and  Fe(Ⅱ)-NAu-2-As(Ⅴ)  system  can  reach
93.9%  and  87.8%  respectively,  with  an  extraction  time  of  10  minutes.  This  study  addresses  the
difficulty  of  valence  state  changes  during  the  extraction  of  adsorbed  arsenic  in  iron-bearing  clay
minerals, achieving the efficient simultaneous extraction of As(Ⅲ) and As(Ⅴ) on the surface of clay
minerals. This has significant implications for further studying the impact mechanism of iron-bearing
clay minerals on the migration and transformation of arsenic in the natural environment.
Keywords　arsenic speciation，nontronite，phosphoric acid extraction，reducing protectant.

 

高砷地下水在全球范围内广泛分布，对人类的饮用水安全有严重威胁[1, 2]. 地下水中砷（As）主要有

As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）两种形式，二者以溶解态存在，具有较强的迁移性. 研究表明，地下水中砷的迁移能力

与沉积物中铁（Fe）含量存在显著相关性[3, 4]. 铁元素主要存在于铁氧化物和含铁黏土中[5 − 7]，大量实验

数据表明，微生物驱动的铁氧化物的还原溶解是高砷地下水形成的主要原因[7- 8]. 与铁氧化物不同，含

铁黏土矿物属于含水层状硅酸盐矿物[9]，铁元素存在于其层状结构单元骨架中，因此，Fe（Ⅲ）的还原不

会造成含铁黏土矿物的溶解[10]. 此外，含铁黏土矿物具有高比表面能和强吸附性，常存在于沉积物中，

能够作为砷或其他污染物吸附/释放的汇/源[11]，对地下水中污染物的迁移转化有重要的影响[12 − 13]. 常见

的含铁黏土矿物有高岭石、蒙脱石、绿脱石等，其中绿脱石 （nontronite NAu-2，以下简称为 NAu-2）是一

种富铁的黏土矿物，其铁含量可高达 4.1 mmol·g−1 Fe [14]，对砷的迁移能力具有显著影响[11, 15]，是研究黏

土矿物与砷迁移转化过程的理想材料. 然而，目前黏土矿物表面吸附态砷的提取方法研究较少，限制了

对砷迁移转化过程的研究.
目前土壤中砷的提取主要依赖于化学方法，如利用浓盐酸直接提取[16]、强碱超声提取[17]、磷酸盐

和氨盐分步提取 [18] 等，均可提取土壤中的总砷. 然而，Wang等 [19] 发现，在提取粉煤灰中砷的过程中，

As（Ⅲ）被氧化为 As（Ⅴ） ，这一现象引起了人们对提取过程中可能发生的砷价态变化的关注 .
Pantsarkallio等[20] 在提取含 As（Ⅴ）的土壤样品时，未观察到价态的变化；而提取含 As（Ⅲ）的土壤样品

时，大量 As（Ⅲ）被氧化，导致 As（Ⅲ）回收率最低仅有 20%. 同样，Thomas等[21] 在提取不同来源的含砷

样品中也观察到了类似的现象，在氧化环境土壤中 As（Ⅴ）的价态不受影响，在还原环境的河流沉积物

提取中则发生 As（Ⅲ）的氧化反应. 这些研究表明，提取过程对 As（Ⅴ）没有影响，而 As（Ⅲ）的氧化现象

则普遍存在.
为了解决这一问题，本研究采用提取剂中加入弱还原性的“还原保护剂”的思路，抑制提取过程的

氧化反应发生，将黏土矿物表面吸附态砷以原价态提取至溶液中，为黏土矿物与砷迁移转化机制研究

奠定基础. 本文建立了一种能够高效且分价态的同步提取含铁黏土矿物表面砷的方法. 针对氧化态

Fe（Ⅲ）-NAu-2和还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2表面吸附的 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ），以传统的酸提取法为基础，结合

两种体系中铁、砷和提取剂间的氧化还原作用机制，筛选出最佳提取剂种类、提取剂浓度、提取时间，

通过添加有效的还原保护剂，实现含铁黏土矿物表面吸附的 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的同步提取，为更深入地

研究含铁黏土矿物富集的地下水环境中砷的迁移和转化过程提供基础支持. 
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1    材料与方法（Materials and methods）
 

1.1    实验材料

磷酸（H3PO4） 、硫酸（H2SO4） 、盐酸（HCl） 、氢氧化钠（NaOH） 、亚砷酸钠（NaAsO2）和砷酸钠

（Na2HAsO4·7H2O）购于中国国药集团化学试剂有限公司. 1,4-哌嗪二乙磺酸（以下简称为 PIPES）、磷酸

二氢钾（KH2PO4）、磷酸氢二钠（Na2HPO4）、柠檬酸钠（C6H5Na3O7）、乳酸钠（C3H5NaO3）、盐酸羟胺

（NH2OH·HCl）和硼氢化钾（KBH4）购自上海阿拉丁生化科技股份有限公司. 药品均为分析纯或优级纯.
实验用水均为超纯水（18.2 MΩ·cm）.

微生物 Shewanella oneidensis MR-1（以下简称为 MR-1） 购买于美国标准微生物库 ATCC，MR-1培

养基为不含葡萄糖的胰蛋白胨大豆肉汤 [22]（以下简称为 TSB-D培养基），培养基中包含：胰蛋白胨

（BactoTM Tryptone）、大豆蛋白胨（BactoTM Soytone）、磷酸氢二钾（K2HPO4）、氯化钠（NaCl），上述药品均

购自上海阿拉丁生化科技股份有限公司. 含铁黏土矿物 NAu-2购买于美国黏土矿物协会，化学式为

M+
0.72[Si7.55Al0.16Fe0.29][Al0.34Fe3.54Mg0.05]O20(OH)4， 其中 M+为吸附的阳离子 . 将 NAu-2研磨分散至

0.5 mol·L−1 NaCl 溶液中，进行搅拌、超声等操作，分离出粒径为 0.5—2.0 μm的 NAu-2，超纯水反复洗

涤离心，直到上清液中不能检测到 Cl-，60 ℃ 下干燥. 

1.2    储备液配制

As（Ⅴ）储备液由 Na2HAsO4·7H2O配制，As（Ⅲ）储备液由 NaAsO2 溶于无氧超纯水配制，储备液砷

浓度均为 1 g·L−1，避光密封保存于 4 ℃ 恒温冰箱中 . 氢氧化钠固体溶解于超纯水中制备 1 mol·L−1

NaOH溶液 .  10  mmol·L−1  PIPES缓冲液由 PIPES溶于超纯水并调节 pH=7.0制得 .  NAu-2储备液

（20 g·L−1）由 PIPES缓冲液配制备用. 乳酸钠溶于 10 mmol·L−1 PIPES得到 50 mmol·L−1 乳酸钠储备液.
上述储备液均经过灭菌处理.

配制 TSB-D培养基并调节 pH为 7.2，121℃ 高压灭菌 15 min，于超净台中接种 MR-1菌种，培养至

对数期，无氧 PIPES溶液（经高纯氮气曝气脱氧）洗涤离心 3次，最后取重悬液稀释，进行浓度测定备

用. 所有实验均在室温 （25 ℃） 下进行. 

1.3    还原态 Fe（II）-NAu-2制备

在铝箔包覆的密封西林瓶中构建 20 mL反应体系 . PIPES缓冲液模拟地下水中性环境，体系中

MR-1浓度为 1×108 cells·mL−1，NAu-2的浓度为 2 g·L−1，电子供体乳酸钠浓度为 5 mmol·L−1，置于转速

为 150 r·min−1 的摇床上振荡. 生物还原过程持续时间约 60 h，灭菌得到还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2备用. 整
个实验过程均在厌氧手套箱中进行. 

1.4    构建 NAu-2-As（Ⅲ）和 NAu-2-As（Ⅴ）吸附平衡体系

将 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）分别加入“1.3”节中的还原态 Fe（II）-NAu-2体系中，构建还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-
2-As（Ⅲ）和还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅴ）体系，其中 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的初始浓度均为 200 μg·L−1. 加入

的 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）对体系其他物质浓度造成的影响可忽略不计. 在铝箔包覆的密封西林瓶中构建

20 mL氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2-As反应体系，PIPES作为缓冲液，体系中 NAu-2浓度为 2 g·L−1，乳酸钠溶

液为 5 mmol·L−1，As初始浓度为 200 μg·L−1. 整个实验过程均在厌氧手套箱中进行. 待溶液中的砷浓度

稳定，则认定该体系已达到吸附平衡，本研究中吸附反应时间 100 h. 

1.5    NAu-2表面吸附态砷的提取与计算方法

以“1.4”节中构建的吸附平衡体系作为初始提取状态，从西林瓶移取 0.5 mL NAu-2-As样品注入离

心管中，加入提取剂后，置于转速为 150 r·min−1 的摇床上振荡 60 min，高速离心机离心（10000 r·min−1）
10 min，快速吸取上清液，经 0.22 μm滤膜过滤后，存放于棕色样品瓶中，获得提取后的砷溶液，进行浓

度测定. 提取效率计算公式如下：

ϕ提 =
Ct −C0

Ca−C0
×100% （1）

Ca Ca C0式中： 为加入实验体系中的总 As浓度，单位 μg·L−1，本实验中 为 200 μg·L−1； 为 NAu-2-As吸附平
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Ct

ϕ提

衡体系的溶液中 As浓度，单位 μg·L−1； 为提取剂提取吸附态砷后溶液中的 As浓度，单位 μg·L−1；

为提取效率. 

1.6    氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面吸附态砷的提取方法 

1.6.1    提取剂选择

本实验采用对砷具有提取效果的磷酸二氢钾（10 mmol·L−1 KH2PO4）、盐酸（10 mmol·L−1 HCl）、硫

酸 （ 10  mmol·L−1 H2SO4） 、磷酸 （ 7.5% H3PO4（ V/V） ） 、磷酸二氢钾 -氢氧化钠 （ 10  mmol·L−1 KH2PO4-
0.5 mol·L−1 NaOH）5种化学试剂，分别提取 Fe（Ⅲ）-NAu-2-As（Ⅲ）平衡体系和 Fe（Ⅲ）-NAu-2-As（Ⅴ）平

衡体系中黏土矿物表面的吸附态砷，选取效果较好的提取剂. 

1.6.2    提取剂浓度优化

本部分实验考察体积浓度分别为 7.5%、4%、2%、1%以及 0.5%的磷酸提取剂对吸附在 Fe（Ⅲ）-
NAu-2表面的 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的提取效率（本文中磷酸浓度均指体积浓度），确定提取剂最佳浓度. 

1.6.3    提取时间分析

本实验将提取时间设置为 5、10、15、30、60 min，分析氧化态 Fe（III）-NAu-2表面砷的提取效率随

时间的变化情况，构建提取效率与提取时间之间的关系. 

1.6.4    不同初始砷浓度对提取效率的影响

考察在不同初始 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）浓度（50、100、200、500、1000 μg·L−1）下磷酸的提取效率，分析

砷初始浓度对 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面吸附态砷提取效率的影响，同时确定磷酸提取适用的砷浓度提取

范围. 

1.7    还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2表面吸附砷的提取方法

在 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅲ）和 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅴ）体系中，待吸附反应达到平衡后进行提取方法研

究. 为避免磷酸提取过程中发生氧化还原反应造成提取砷价态发生变化，在对还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As
体系中砷提取时加入浓度为 100 mmol·L−1 的还原剂，分别考察以磷酸-抗坏血酸、磷酸-柠檬酸钠、磷

酸-盐酸羟胺等强酸-弱还原剂组合作为提取剂，构建能够使砷以原价态脱附于还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2
表面的高效提取方法. 

1.8    仪器分析方法

不同价态砷浓度由高效液相色谱（HPLC，LC20A，岛津，日本）与原子荧光光谱（AFS-2202E，海光，

中国）联用测定 [23]. 液相所用的分离柱为 PRP-X100阴离子交换柱（4.1 mm×250 mm），磷酸二氢钾

（45 mmol·L−1）和磷酸氢二钠（5 mmol·L−1）为流动相，流速为 1 mL·min−1；经液相分离后的 As（Ⅲ）和

As（Ⅴ）在 5%（V/V）盐酸和 2%（W/V）的硼氢化钾共同作用下，经原子荧光光谱仪原子化后在砷灯（海

光，中国）的照射下形成电信号，分别进行浓度检测. 载气和保护气均为高纯氩气（99.99%），载气流速

为 500 mL·min−1. 

2    结果与讨论 （Results and discussion）
 

2.1    氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2和还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2与 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的吸附平衡

氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2和还原态 Fe（II）-NAu-2对 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的吸附平衡结果如图 1所示. 氧
化态和还原态的 NAu-2对 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）均具有吸附能力，且对 As（Ⅴ）的吸附能力强于 As（Ⅲ），主

要是由于 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）在中性缓冲溶液中形态不同，As（Ⅲ）主要以不带电的 H3AsO3 分子存在，通

过羟基配位体交换的方式吸附于矿物表面 [24 − 25]，而 As（Ⅴ）以 HAsO4
2-阴离子形式存在，带负电的

As（Ⅴ）通过静电引力与阳离子桥接的作用吸附在黏土矿物表面，因此 NAu-2对 As（Ⅴ）有更强的吸附

能力[26].
在 Fe（Ⅲ）-NAu-2-As（Ⅲ）和 Fe（Ⅲ）-NAu-2-As（Ⅴ）体系达到吸附平衡时，As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的吸附

浓度分别为 66.8 μg·L−1 和 161.5 μg·L−1，Fe（Ⅲ）-NAu-2对 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的吸附率分别为 33.4%和

80.8%. 而 NAu-2被微生物还原后 ， 还原态 Fe（ Ⅱ） -NAu-2对 As（ Ⅲ） 和 As（ Ⅴ） 的吸附率分别为

14.3%和 21.4%，说明 NAu-2的生物还原会导致其对砷的吸附能力下降. 以吸附平衡时的体系作为黏
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土矿物表面吸附态砷提取的初始状态，分别针对 Fe（Ⅲ）-NAu-2-As和 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As体系中吸附态

砷进行提取实验，构建吸附态砷的高效提取方法.
  

图 1    氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2和还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2对 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的吸附浓度

Fig.1    Adsorption concentration of As （Ⅲ） and As （Ⅴ） by oxidized Fe （Ⅲ）-NAu-2 and reduced Fe （Ⅱ）-NAu-2 

  

2.2    氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的提取 

2.2.1    提取剂种类对 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）提取效率的影响

不同提取剂对黏土矿物表面吸附态砷的提取效率不同. 本实验选取五种常用的砷提取剂，按照

“1.5”节中所述的吸附态砷的提取方法，以磷酸二氢钾（KH2PO4）
[27]、盐酸（HCl）[28]、硫酸（H2SO4）、磷酸

（H3PO4）
[27]、磷酸二氢钾-氢氧化钾（KH2PO4-NaOH） [17] 对氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）

的提取效率如图 2所示. 提取结果表明，磷酸、硫酸和盐酸等 3种酸性提取剂对吸附态 As（Ⅴ）提取效

果较好，其中磷酸提取后溶液中 As（Ⅴ）浓度为 185.6 μg·L−1，对黏土矿物表面吸附态 As（Ⅴ）的提取效

率最高，可达 91.1%，硫酸和盐酸提取效果次之，提取率分别为 84.5%和 81.0%；而磷酸二氢钾-氢氧化

钠、磷酸二氢钾两种盐类提取剂提取后溶液中 As（Ⅴ）浓度仅有 152.8 μg·L−1 和 164.1 μg·L−1，提取效率

均低于 80%，效果较差. 上述提取剂在提取过程中均未发生 As（Ⅴ）价态的转化.
  

图 2    不同提取剂对 NAu-2表面吸附态 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的提取效率图

Fig.2    Extraction efficiencies of adsorbed As（Ⅴ） and As（Ⅲ） by different extraction agents 

 

图 2中展示了 5种提取剂对氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2-As（Ⅲ）体系中吸附态 As（Ⅲ）的提取效率. 磷酸

和硫酸对吸附态 As（Ⅲ）的提取效率分别达到 81.3%和 84.7%，盐酸提取后溶解态 As（Ⅲ）浓度为

163.9 μg·L−1，提取效率为 72.9%，相较于硫酸提取效率降低了 11.8%，磷酸二氢钾-氢氧化钠和磷酸二氢

钾对 As（Ⅲ）的提取效率均小于 60%，远小于磷酸和硫酸的提取效率 . 根据上述结果，磷酸和硫酸对

As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的提取效率均高于 81%，且提取过程未发生砷价态的转化，可作为 Fe（Ⅲ）-NAu-2-As
体系中吸附态 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的高效提取剂.

磷酸和硫酸属于强酸，黏土矿物在强酸性条件下易发生质子化反应[29]. 质子化反应会增加黏土矿

物表面的正电荷，降低对 As（Ⅴ）的吸附能力[30]，同时大量 H+的引入使黏土矿物边面裸露的羟基脱除，

减少了 As（Ⅲ）的可能吸附位点，最终导致吸附在黏土矿物表面上 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）脱附 [29, 31]. 研究发

现，磷酸根与砷酸根具有相似的化学行为，能够特异性吸附在土壤表面，当土壤溶液中磷酸根浓度增加
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时，砷酸根的吸附速率和吸附量显著降低 [32]，证明磷酸的加入会使磷酸根与吸附态砷竞争吸附位

点 [33- 34]. 此外，磷酸根在层状硅酸盐矿物表面的亲和力强于砷酸根 [34]，有利于黏土矿物表面砷的脱附.
因此，以磷酸作为提取剂，可通过质子化和竞争吸附两种途径促进黏土矿物表面的吸附态砷脱附，更易

提取黏土表面的吸附态砷，因此选用磷酸作为后续实验提取剂. 

2.2.2    提取剂浓度对 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面吸附态 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）提取效率的影响

根据以上实验可知，磷酸对黏土矿物表面吸附态砷具有最佳的提取效果，此时磷酸浓度为

7.5%（V/V），磷酸浓度较高，在原子荧光测定 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的信号峰出现明显的拖尾现象，严重影

响 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）浓度测定的准确性. 因此本部分研究中分析了降低磷酸体积浓度（0.5%—7.5%）对

Fe（Ⅲ）-NAu-2表面吸附的 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）提取效率的影响（如图 3）. 结果表明，磷酸浓度的降低对

As（Ⅴ）的提取效率影响较小，体积浓度为 0.5%—7.5%的磷酸均可实现对 As（Ⅴ）的高效提取，提取率

范围为 90.0%—92.5%，当磷酸浓度为 1%和 2%时，对 As（Ⅴ）提取率分别可达 92.5%和 92.0%. 然而，

磷酸浓度变化会显著影响 As（Ⅲ）的提取效率，浓度为 1%的磷酸对 As（Ⅲ）的提取效果最好，提取率为

85.0%，当磷酸浓度为 2%时，对 As（Ⅲ）提取率仅为 79.4%，其余浓度的磷酸溶液对 As（Ⅲ）提取效率均

低于 82%. 因此，体积浓度为 1%的磷酸是提取吸附态砷的最佳浓度.
  

图 3    不同磷酸浓度对 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的提取效率

Fig.3    Extraction efficiencies of As（Ⅲ） and As（Ⅴ） under different concentrations of phosphoric acid 

  

2.2.3    提取时间对 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面吸附态 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）提取效率的影响

提取剂与样品悬浊液的接触时间是影响提取效率的关键. 研究发现，土壤中砷的提取时间一般设

置为 60 min[28, 35]，提取时间过长不但影响实验的效率，还可能影响砷的价态 . 磷酸提取时间缩短对

As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）提取效率的影响如图 4所示. 结果表明，提取时间在 5—60 min的范围内，As（Ⅲ）和

As（Ⅴ）提取效率分别为 82.1—88.0%和 92.6%—95.2%. 磷酸提取下吸附态砷的释放是一个快速的过

程，向体系中加入磷酸，大量的 H+的进入体系，使化学吸附的带负电的砷酸根阴离子占比大量减少，同

时会造成通过静电吸附的亚砷酸分子快速释放 [36, 37]. 结合实验结果，在提取时间为 10 min时，As（Ⅲ）

和 As（Ⅴ）的提取率均可同时达到最高，分别为 88.0%和 95.2%，因此将最佳提取时间均设定为 10 min.
  

图 4    提取时间对 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）提取效率的影响

Fig.4    Influence of different extraction time on the extraction efficiencies of As（Ⅲ） and As（Ⅴ）  
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2.2.4    初始砷浓度对 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面吸附态 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）提取效率的影响

根据以上实验，采用体积浓度为 1%的磷酸对不同初始浓度的 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）进行提取，

10 min后提取效率如图 5所示. 结果表明，初始砷浓度为 200 μg·L−1，As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的提取效率可达

88.0%和 95.2%；初始砷浓度为 500 μg·L−1 时，As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的提取效率分别为 83.8%和 95.9%；初

始砷浓度为 1000 μg·L−1 时，As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的提取效率分别为 81.6%和 94.6%. 当初始砷浓度为

50 μg·L−1 和 100 μg·L−1 时，磷酸提取对 As（Ⅴ）的提取效率均高于 91%，但是对 As（Ⅲ）的提取效率仅有

78.9%和 76.7%. 因此，初始砷浓度由 200 μg·L−1 逐渐提高到 1000 μg·L−1，不会影响磷酸 As（Ⅴ）的提取

效率，As（Ⅲ）的提取率虽然略有降低，但均高于 80%；在 50—100 μg·L−1 的砷浓度范围内，磷酸对

As（Ⅴ）可以保持较高提取率，而磷酸对 As（Ⅲ）的提取能力显著下降. 提取过程并未发生 As的价态转

化. 该实验也表明此方法适用于 200—1000 μg·L−1 的高砷浓度范围内氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面吸附

态砷的提取.
 
 

图 5    磷酸对不同浓度 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）提取效率的影响

Fig.5    Extraction efficiencies of different concentrations of As（Ⅲ） and As（Ⅴ） by phosphoric acid
 

 

综上所述，通过实验条件的对比与筛选，在 Fe（Ⅲ）-NAu-2-As体系中，用体积浓度为 1%的磷酸对

NAu-2表面吸附的 As（Ⅴ）和 As（Ⅲ）提取 10min后，As（Ⅴ）和 As（Ⅲ）的提取率均高于 80%，且提取过

程中 As（Ⅴ）和 As（Ⅲ）价态无变化，可实现对 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面吸附态砷的高效提取. 

2.3    还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2表面吸附 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的提取方法 

2.3.1    磷酸直接提取还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2表面吸附的 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）

直接采用“2.2”中的磷酸提取法对还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2表面吸附的 As（Ⅴ）和 As（Ⅲ）进行提取，结

果如图 6所示. 其中空白对照组为还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2与 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的吸附平衡态，即未提取

状态下溶液中的砷浓度 . 在 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅴ）体系中（图 6a），相对于空白对照组，磷酸提取后

As（Ⅴ）浓度由 157.2  μg·L−1 增高到 192.8  μg·L−1，提取率为 83.1%，表明在磷酸作用下可高效提取

Fe（Ⅱ） -NAu-2表面吸附的 As（Ⅴ），且磷酸提取后在溶液几乎未检测到 As（Ⅲ），说明提取过程中

As（Ⅴ）价态并未发生变化.
在 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅲ）体系中，溶液中空白对照组中部分 As（Ⅲ）被氧化为 As（Ⅴ），As（Ⅴ）浓度

为 12.4 μg·L−1，这是由于 NAu-2中部分 Fe（Ⅲ）被生物还原为 Fe（II）后，将形成具有强氧化性的 Fe（Ⅱ）-
O-Fe（Ⅲ）键，该键能够将 As（Ⅲ）氧化为 As（Ⅴ） [5, 38]. 用磷酸直接进行 As（Ⅲ）提取后，发现溶液中

As（Ⅴ）浓度增加到 17.9 μg·L−1，增幅高达 44.4%. 以上结果表明，直接采用磷酸可对 Fe（Ⅱ）-NAu-2表面

吸附的 As（Ⅴ）进行高效提取，但在 Fe（II）-NAu-2-As（Ⅲ）体系中，磷酸的提取过程会导致 As（Ⅲ）的

氧化. 

2.3.2    添加还原保护剂提取还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2表面吸附的 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）

根据文献资料，本研究选取抗坏血酸、柠檬酸钠和盐酸羟胺三种物质作为还原保护剂[39 − 40]，将还

原保护剂 （100  mmol·L−1）与磷酸 （1%）同时添加到 Fe（ II） -NAu-2-As（Ⅴ）体系中进行 As（Ⅴ）提取

（图 6a）. 以磷酸-抗坏血酸与磷酸-柠檬酸钠作为提取剂，溶液中 As（Ⅴ）的浓度分别为 193.0 μg·L−1 和

192.0  μg·L−1，提取率为 83.6%和 81.3%. 以磷酸 -盐酸羟胺作为提取剂 ，溶液中 As（Ⅴ）的浓度为
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194.8 μg·L−1，As（Ⅴ）的提取率最高，可达 87.8%. 在提取过程中未检测到 As（Ⅴ）价态的转化. 结果表明

磷酸-盐酸羟胺优于磷酸-抗坏血酸与磷酸-柠檬酸钠的提取效果，因此磷酸-盐酸羟胺可作为还原态

Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅴ）体系的高效提取剂.
添加弱还原性保护剂后，Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅲ）体系中 As（Ⅲ）的提取效率如图 6b. 结果表明，与空

白组相比，以磷酸-抗坏血酸为提取剂，溶液中 As（Ⅲ）浓度为 175.3 μg·L−1，As（Ⅴ）浓度由 12.4 μg·L−1 升

高至 20.5 μg·L−1，溶液中 As（Ⅴ）浓度的增长率高达 65.3%，说明抗坏血酸并未抑制提取过程中砷的价

态转化 . 以磷酸 -柠檬酸钠作为提取剂 ，溶液中 As（Ⅲ）浓度为 172.6  μg·L−1，As（Ⅴ）浓度升高至

21.8 μg·L−1，As（Ⅴ）浓度的大幅度升高同样表明在提取过程中 As（Ⅲ）的氧化并未得到有效抑制. 以磷

酸 -盐酸羟胺作为提取剂，溶液中 As（Ⅲ）浓度由 157.2  μg·L−1 升高至 184.9  μg·L−1，As（Ⅴ）浓度为

12.5 μg·L−1，总砷的提取效率高达 93.9%. 以上数据表明以磷酸-盐酸羟胺作为提取剂能够高效提取

As（Ⅲ），且能有效避免在 Fe（II）-NAu-2表面吸附 As（Ⅲ）提取过程中的氧化，因此选取盐酸羟胺作为磷

酸提取时的还原保护剂.
 
 

图 6    不同提取剂对（a）还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅴ）体系和（b）还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅲ）体系中

吸附态 As的提取效果

Fig.6    Extraction effect of adsorbed As on the surface of （a）reduced Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅴ） system and （b） reduced
Fe（Ⅱ）-NAu-2-As（Ⅲ） system by different agents 

 

根据以上实验结果，针对还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As体系在提取过程中会发生价态转化的难题，选

择磷酸-盐酸羟胺作为提取剂，既能够将吸附态 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）分价态提取至溶液中，也能实现对吸

附态砷的高效提取.
 

3    结论（Conclusion）

本实验针对氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2和还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2表面吸附态 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）同步提取

方法进行研究，得出以下结论：

1）在氧化态 Fe（Ⅲ）-NAu-2-As体系中，可用磷酸直接进行 Fe（Ⅲ）-NAu-2表面吸附态 As（Ⅲ）和

As（Ⅴ）的提取，采用体积浓度为 1%的磷酸溶液作为提取剂，提取时间 10 min，表面吸附态 As（Ⅲ）和

As（Ⅴ）的提取率分别达到 88.0%和 95.2%，该方法适用于砷浓度范围为 200—1000 μg·L−1 的黏土矿物

表面吸附态砷提取，且提取过程中 As（Ⅴ）和 As（Ⅲ）均无价态转化.
2）在还原态 Fe（Ⅱ）-NAu-2-As体系中，通过添加 100 mmol·L−1 盐酸羟胺抑制提取过程中发生的氧

化反应，实现 Fe（Ⅱ）-NAu-2表面吸附的 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的原价态提取，砷提取效率分别为 93.9%和

87.8%.
3）本文构建了黏土矿物表面 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）同步提取的方法，有效的解决了黏土矿物表面吸附

态砷提取过程中的氧化问题 . 以磷酸和磷酸 -盐酸羟胺分别作为氧化态 Fe（Ⅲ） -NAu-2和还原态
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Fe（Ⅱ）-NAu-2表面吸附 As（Ⅴ）和 As（Ⅲ）的提取剂，能够在砷价态不变的前提下实现高效提取. 同时，

该方法可推广至其他含有诱导砷价态转化的土壤沉积物样品中表面吸附态 As（Ⅲ）和 As（Ⅴ）的同步提

取，对深入研究环境中砷的迁移转化过程具有重要意义.
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