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摘　要　由于铁盐稳定化修复砷污染土通常不考虑砷价态对毒性和迁移性的影响，导致了修复效果欠佳。针对三价砷
污染土提出了预氧化-稳定化协同修复方法，先使用芬顿将三价砷氧化为低迁移性的五价砷，再利用氯化铁将其稳定
化。通过合成沉降淋滤试验、生物可利用性、pH测试、连续萃取试验和光谱分析研究了协同修复的稳定化效果和机
理。结果表明，与未经处理的污染土相比，1% 用量的芬顿和 1倍铁砷比的氯化铁进行协同修复的稳定化处理可使浸出
浓度降低 99.6%，生物可利用性砷的质量分数降低 99.4%，修复效率得到提高；芬顿氧化和氯化铁稳定化都使土壤
pH降低，但 1倍铁砷比下协同修复后的 pH为 5.82，高于 6倍铁砷比下只用氯化铁修复的 pH (3.78) ，由此可一定程度
上避免过量使用铁盐造成的土壤酸化；连续萃取试验表明协同修复后更多不稳定态的砷转变为稳定形态；光谱分析发
现协同修复可以将土壤中三价砷全部氧化为五价，并通过铁氧化物/氢氧化物吸附和砷酸铁沉淀的形式固定砷。本研究
结果可为三价砷污染土修复提供理论和技术支持。
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砷是一种剧毒的类金属，与镉、铬、铅、汞并称为土壤重金属污染的“五毒”，具有生物积累效应和“三
致” (致癌、致畸、致突变) 作用，长期的砷暴露或通过饮用水、食物链过量摄入砷会严重损害人体健康[1-2]。
砷在土壤中主要来源于含砷矿物风化、大气沉降、微生物分解以及工农业污染，其中采矿、冶炼和工农业生
产排放是砷污染最主要的来源[3]。据 2014年《全国土壤污染状况调查公报》显示，我国土壤砷污染的点位超
标率高达 2.7%，已对生态环境和人类健康构成严重威胁[4]。

砷在土壤中通常以亚砷酸盐 (三价) 和砷酸盐 (五价) 形式存在[5]。与五价砷相比，三价砷在土壤中不易被
吸附或生成沉淀，因此迁移性更强，且其毒性约为五价砷的 25~60倍[6]。铁盐作为经济实用的稳定化药剂，
常被用于砷污染土稳定化修复中，铁盐或溶解后生成的铁氧化物会与砷发生吸附-沉淀反应，具有较高的砷结
合能力[7-8]，因为其对三价和五价砷都有较好的稳定化效果，所以目前用铁盐处理砷污染土时一般不区分砷的
原始价态。BAGHERIFAM等[9] 研究了添加量为 5% 的铁氧化物对砷的质量分数为 50.0 mg·kg−1 污染土的稳
定化效果，发现铁氧化物可将生物有效性砷的质量分数从 40.8 mg·L−1 降至 12.6 mg·L−1，并降低植物对砷的
吸收；ZHAO等[10] 向 2 117 mg·kg−1 的砷污染土中加入 3倍铁砷比的 FeCl3 进行稳定化修复，使其浸出浓度
降至 17.9 mg·L−1；但发现过量的铁盐 (水解呈酸性) 引起土壤酸化。修复不彻底或修复后土壤酸化都不利于
土地资源化利用，因此科学的修复方法应当区分砷的价态，将三价砷氧化为易被稳定化的五价砷进而提高修
复效率，且在一定程度上减少铁盐用量。
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常见的氧化剂有臭氧、高锰酸钾、过硫酸钠、过氧化钙和芬顿试剂等[11]，其中芬顿试剂能够生成强氧化
性的羟基自由基 (·OH) ，·OH拥有很高的氧化还原电位以及电负性，此外还有环境友好、反应速率快、可操
作性强和可控等优点，目前已被广泛用于有机污染和砷污染废水治理[12]。KATSOYIANNIS等[13] 研究发现，
芬顿试剂可快速将废水中的三价砷氧化为五价砷，且处理后环境友好；JAAFARZADEH等[14] 通过使用芬顿
试剂预处理含三价砷的废水，发现芬顿试剂预处理能有效提高火山灰对砷的吸附；QIN等[15] 通过研究天然雨
水中微量的过氧化氢及其产生的芬顿效应对无机砷和有机砷的修复效果，发现芬顿效应一定程度上减少了水
稻中的砷累积和毒害效应。类似于污水处理，在砷污染土的修复中，采用芬顿试剂将三价砷氧化为五价，将
显著提高后续铁盐对于砷的固定效果[16]，然而目前在砷污染土修复中却未见有使用芬顿试剂进行氧化的
研究。

基于不同价态砷的迁移性和毒性差异，本研究提出先使用芬顿试剂将土壤中的三价砷氧化为毒性低、弱
迁移性的五价砷，再施加氯化铁稳定化五价砷的协同修复方法。对总砷的质量分数为 1 500 mg·kg−1 (其中三
价砷为 1 330 mg·kg−1) 的污染土进行芬顿-氯化铁协同修复试验，通过合成沉降淋滤试验 (SPLP) 、生物可利
用性验证修复效果；同时，通过 pH测试、连续萃取试验、光谱分析研究修复前后土壤的矿物成分、砷的赋
存形态和价态，以期揭示其协同修复机理。 

1    材料与方法
 

1.1    污染土制备

为了保证平行试验中各试样砷的质量分数相同，通过向未污染的土壤中添加亚砷酸钠 (NaAsO2) 溶液的
方法人工配制砷污染土。试验原土取自广东汕头某工地，土壤风干后过 2 mm筛，原土的 pH为 7.45，为砂
质土，其中细砂粒组含量占 55.5%，中砂占 25.5%，强酸消解后用原子吸收法 (ICP-OES) 测得土中金属的质
量分数分别为：铝 67 700 mg·kg−1、铁 13 100 mg·kg−1、钙 9 650 mg·kg−1、镁 2 470 mg·kg−1、锰 679 mg·kg−1、
砷 8.90 mg·kg−1。

向试验原土中加入定容后浓度为 0.132 mol·L−1 的 NaAsO2 溶液，制备砷的质量分数为 1 500 mg·kg−1 的
砷污染土，充分搅拌后密封焖土 (老化) 120 d[17]。老化后测得污染土 pH为 7.76，三价砷的质量分数为
1 330±20 mg·kg−1，说明制样过程中小部分三价砷被 (土壤中铁锰氧化物或氧气) 氧化成五价[18]。本试验所用
溶液均用去离子水配制，所用试剂均为分析纯。 

1.2    修复方法对比

针对前述污染土壤，本研究单独使用氯化铁进行稳定化修复与芬顿-氯化铁协同修复进行了对比，另外
单独使用芬顿进行了土壤氧化处理，以便揭示相关的效果和机理。

所用芬顿试剂按照 H2O2∶Fe2+ (摩尔比) 10∶1配制，同时加入稀硫酸调节 pH为 5，以促进更多·OH产生
从而提高氧化能力[19]。单独使用芬顿试剂氧化处理污染土时，芬顿试剂添加量 (按未处理污染土的干重计算)
为 1%~5%，加入去离子水使固液比为 1∶1，充分混合后静置 24 h，使氧化完成 (后续分析表明 24 h已
足够)。

单独使用氯化铁稳定化修复时，向污染土中加入不同添加量 (铁砷摩尔比 1~6) 的氯化铁，然后加入离子
水，控制固液比为 1∶1并混合均匀，静置 3 d。

芬顿-氯化铁协同修复时，芬顿试剂添加量为 1%，按上述氧化处理步骤操作后，再加入铁砷比 1~6的
氯化铁，按上述稳定化步骤操作。每组试验重复 3次，结果取平均值。 

1.3    效果评价和机理分析的试验方法

本研究采用 SPLP评价污染土修复后的浸出毒性，试验参照《固体废物 浸出毒性浸出方法 硫酸硝酸
法》 (HJ/T299-2007) ，采用硫酸与硝酸的混合溶液 (质量比 6∶4；pH=3.20±0.05) 作为浸提液，用于模拟酸
雨淋滤条件下砷在土壤中的浸出[20]。操作步骤为：修复后的污染土破碎后过 9.5 mm筛，取 50 g置于锥形瓶
中，加入 500 mL浸提液充分混合后，于翻转振荡器 (FZ-12，常州市亿能实验仪器厂) 中以 (30±2) r·min−1 振
荡 18 h，静置 30 min后过 0.45 um微孔滤膜，使用 ICP-OES测定滤液中砷浓度。

为了评价修复后砷污染土对环境中动植物的毒性，进行了生物有效性试验，提取剂为 0.05 mol·L−1 的碳
酸氢钠 (NaHCO3) 溶液[21]。具体操作为：取 1 g修复后的污染土置于 50 mL离心管中，按固液比 1∶10与提
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取剂混合后，于水浴恒温振荡器 (HSY-B，常州金坛精达仪器制造有限公司) 中以 200 r·min−1 振荡 2 h，然后
于台式离心机 (TDL-5，常州中捷实验制造有限公司) 中以 4 000 r·min−1 离心 10 min，过 0.45 um滤膜后测
定上清液中砷的浓度。

土壤 pH测试操作步骤为：取 10 g过 2 mm筛的土壤置于锥形瓶中，加入去离子水使固液比为 1∶5，
在 180 r·min−1 下水平振荡 3 min，静置 30 min后用 pH计 (FE28-Standard，瑞士 METTLER TOLEDO公
司) 测定上清液 pH。

为了揭示修复前后砷在土壤中的形态稳定性，进行分步萃取试验分析砷的赋存形态。参照 Wenzel的连
续萃取法[22]，按每步采用的萃取剂，将提取的重金属形态分为 5种，分别是非专性吸附态 (F1) 、专性吸附态
(F2) 、无定型铁铝氧化物结合 (F3) 、晶质铁铝氧化物结合态 (F4) 和残渣态 (F5) ，从 F1到 F5生物可利用性
逐渐降低，即稳定性逐渐升高。

采用 X射线衍射 (XRD，DX-2 700，丹东浩元仪器有限公司) 对土壤中矿物进行晶型测试，使用 Cu
Kɑ射线以 2θ=10°·min−1 的速度从 2θ=10°扫描至 2θ=80°，通过 High Score Plus v3.0软件分析矿物晶体。采
用 X射线光电子能谱仪 (XPS，Axis-Ultra DLD，英国 Kratos公司) 对砷在土壤中的价态进行分析，以 Al
Kɑ射线作为激发源，测试电压为 12 kV，测试电流为 6 mA，以 C 1s=284.8 eV作为标准结合能进行校对，
通过 XPSPEAK41软件进行曲线拟合后，根据结合能峰值确定成分。 

2    结果与讨论
 

2.1    浸出浓度

各修复方法对应的 SPLP浸出浓度如图 1所示。图 1(a)中未经处理的污染土 (CK) 砷浸出浓度为
73.8 mg·L−1。使用 1% 芬顿氧化处理后浸出浓度降至 52.4 mg·L−1，说明氧化处理有一定效果但效果有限；随
芬顿用量由 1% 增至 5%，浸出浓度略有降低。因此，芬顿氧化处理主要改变了砷的价态，降低浸出浓度的
效果非常有限。

使用氯化铁进行稳定化处理后 (图 1(b)) ，浸出浓度随铁盐用量增加而降低，但铁砷比超过 3以后降低
不明显，且铁砷比为 5时浸出浓度仍有 14.1 mg·L−1，稳定化效率仅为 79.8%，说明仅增加氯化铁用量不能达
到预期修复效果。

使用 1% 芬顿氧化后，再用氯化铁进行协同修复，浸出浓度显著降低 (图 1(c)) ，铁砷比为 1时浸出浓
度降至 0.281 mg·L−1，已满足低于《污水排入城镇下水道水质标准》CJ343-2010)中规定的 0.3 mg·L−1[23]，
稳定化效率高达 99.6%。在此情况下，继续增加铁盐用量虽然会减少浸出浓度，但已超过实际需要。综上可
知，芬顿氧化大幅提高了后续稳定化处理效果，也可在达到某浸出浓度标准的前提下一定程度上减少铁盐
用量。 

2.2    生物有效性

生物有效性是衡土壤中污染物的迁移性以及对生态环境影响的重要指标，是评估污染土修复后是否适合

再利用的重要依据[24]。未处理污染土中生物可利用性砷的质量分数为 30.8 mg·L−1，单独用芬顿氧化时，随芬

顿添加量由 1% 增至 5%，生物可利用性砷的质量分数仅由 14.2 mg·L−1 降至 10.7 mg·L−1，说明芬顿氧化不
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图 1    不同方法修复后的砷浸出浓度

Fig. 1    Leached As concentration after different treatments
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能显著降低砷的生物有效性；使用氯化铁进行稳定
化修复时，土壤中生物有效性砷的质量分数降低
(图 2) ，铁砷比为 6时降至 2.89 mg·L−1；芬顿-氯
化铁协同修复后，生物有效性呈数量级减小，如铁
砷比为 1时生物可利用性砷含量即降至为 0.183
mg·L−1，协同修复后的潜在生态环境风险极大降低。 

2.3    修复后土壤的 pH
未经处理的污染土 pH为 7.76，由于芬顿试

剂呈酸性 (初始 pH=5) ，添加 1% 芬顿后 pH为
5.85，随添加量增至 5%，pH降低至 5.22；氯化
铁修复后土壤 pH随氯化铁掺量增加而不断降低
(图 3) ，当添加量为 6倍铁砷比时，土壤 pH降低
至 3.78，这是因为铁盐水解过程中产生了大量
H+；芬顿-氯化铁协同修复时，pH也随铁砷比增大

而减小，但在 1倍铁砷比 (已具有较好修复效果)
下土壤 pH为 5.82，明显高于氯化铁单独修复时
6倍铁砷比下的 pH (3.78) ，说明芬顿-氯化铁协同
修复在满足一定浸出浓度标准的同时，可避免修复
后土壤的过度酸化。 

2.4    修复后砷的形态分布

按 Wenzel连续萃取法得到修复后砷的形态
如图 4所示，图中每种形态的砷表示为每步提取
的砷占总提取量的百分比。F1、F2都是不稳定形
态，未处理污染土的 F1、F2占比分别为 34.4%
和 16.2%，具有较高的潜在环境风险[25]。1% 芬顿
氧化处理后，F1的占比下降到 22.8%，而 F2的占
比却增加至 24.9%，说明氧化处理并不能有效处理
专性吸附态砷。

使用 1倍铁砷比的氯化铁稳定化修复后，F1明显下降到 4.95%，同时 F3、F5的占比分别增加到
15.1%、62.5%，这是因为铁盐水解后与砷发生吸附反应并将砷包裹[26]，这说明氯化铁修复可以在一定程度上
提高砷的稳定性，但随氯化铁用量增加，各形态占比无明显的降低，这说明仅用氯化铁并不能有效地降低砷
的潜在环境风险。
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使用 1% 芬顿和 1倍铁砷比的氯化铁协同修复后，F1、F2的占比分别减少至 0.813% 和 6.23%，同时
F3和 F5的占比增加，表明土壤中的大部分砷被转化为稳定的形态，砷的潜在环境风险明显降低。随着铁砷
比增加，F5的占比增加不明显，说明 1倍铁砷比的氯化铁水化产生的铁氧化物/氢氧化物足以将土壤中的大
部分砷转化为残渣态砷，这与前述 SPLP浸出浓度的结果一致。 

2.5    土壤矿物成分分析

图 5为不同方法处理前后土壤的 XRD图
谱。未经处理的污染土中含有少量铁锰氧化物/氢
氧化物，能对砷起到一定程度的稳定化作用[17]。当
添加了 1% 芬顿试剂氧化处理后，2θ为 50°~51°
处钾长石的特征峰发生了微弱的偏移，略微往低角
度移动，这可能是由于芬顿的强氧化性和酸性导致
钾长石内部晶体发生缺陷，使得砷被包裹在钾长石
内部，从而形成残渣态砷。此外并没有观察到其他
新的特征峰出现，这可能表明仅通过氧化处理后并
不会生成新的矿物晶体或化合物。使用氯化铁对污
染土进行稳定化处理时，观察到铁氧化物/氢氧化
物的特征峰强度略有升高，但变化并不明显，这表
明铁盐在水解过程中生成了水合铁氧化物/氢氧化
物，但其结晶度较低，这与连续萃取试验中的分析
结果一致。研究表明，三价铁可以与砷形成砷酸铁从而降低砷的迁移性[27-28]，然而在 XRD图谱中并未发现
相关物质的特征峰，说明这部分铁砷物相的结晶度较差，这与前述连续萃取试验发现的修复后 F3 (无定型铁
铝氧化物结合态) 明显增加的结果一致。 

2.6    砷的价态分析

图 6为污染土经过不同修复后的 XPS图谱。未处理污染土中三价砷 (电子结合能为 42.2和 44.1 eV) 占
91.3%，五价砷 (45.2 eV) 的占比为 9.70%。1% 芬顿氧化处理后 (图 6(b)) ，土壤中砷形态仅有五价 (电子结
合能为 44.9和 46.1 eV) ，这说明 1% 芬顿能将污染土中三价砷全部氧化成五价。研究表明芬顿试剂产生
的·OH使三价砷氧化成五价砷的过程中，会先经历产生四价砷的短暂过程，而四价砷更易被氧化物质
(如：·OH、O2 等) 氧化为五价砷[29-30]。芬顿氧化处理后的浸出浓度随添加量增加而降低可归因于芬顿中含有
的少量铁盐 (氯化铁) 。1倍铁砷比的氯化铁修复后 (图 6(c)) ，三价砷的占比仍高达 89.1%，说明氯化铁不能
改变土壤中砷的主要价态，但五价砷的电子结合能往更高方向移动，说明铁盐水解与砷结合形成了更稳定的
形态[25]，因此氯化铁具有一定稳定化作用。芬顿-氯化铁协同修复后土壤中只有五价砷，同时含砷物质的电子
结合能往更高方向移动，说明形成了更加稳定的物质从而降低了毒性和迁移性。因此芬顿-氯化铁协同修复后
的浸出浓度更低，稳定化效率得到提升。综上所述，协同修复通过先将迁移性强的三价砷氧化为迁移性低的
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五价砷，氯化铁水解产物再对五价砷通过共沉淀和内外球络合作用进行固定[31]，从而有效降低了砷的潜在环

境风险。 

3    结论

1) 芬顿-氯化铁协同修复可有效降低砷的浸出浓度和生物有效性。1% 用量的芬顿和 1倍铁砷比的氯化

铁协同修复下可使浸出浓度降至 0.281 mg·L−1，稳定化效率高达 99.6%，已满足《污水排入城镇下水道水质

标准》CJ343-2010)要求；生物可利用性砷的质量分数由 30.8 mg·L−1 降至 0.183 mg·L−1，降低了 99.4%，潜

在环境风险显著降低。

2) 在满足浸出标准条件下，芬顿-氯化铁协同修复可显著减少铁盐的用量，从而一定程度上避免了土壤

酸化。

3) 通过协同修复，芬顿将土壤中的三价砷完全氧化为五价，随后被氯化铁的水解产物通过吸附、沉淀反

应进行固定，从而有效将砷从不稳定态转化为稳定形态。
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Abstract     The  effect  of  different  arsenic  valences  on  toxicity  and  mobility  was  usually  not  considered  in
stabilization using ferric salt for remediation of arsenic contaminated soil, resulting in an inefficient treatment. A
combined  treatment  of  oxidization-stabilization  was  proposed  aiming  at  arsenite  contaminated  soil,  which
included oxidizing  arsenite  to  low mobile  arsenate  by  Fenton,  and subsequently  stabilizing  arsenate  by  FeCl3.
Synthetic  precipitation  leaching  procedure  (SPLP),  bioavailability,  pH  measurement,  sequential  extraction
procedure,  and  spectral  analysis  were  carried  out  to  investigate  the  effect  and  mechanism  of  the  proposed
treatment  method.  The  results  showed  that  compared  with  the  untreated  contaminated  soil,  the  leaching
concentration was reduced by 99.6% with 1% dosage of Fenton and FeCl3 at an iron/arsenic ratio of 1, and the
bioavailability  As mass  fraction was decreased by 99.4%.  Soil  pH was reduced by both Fenton oxidation and
FeCl3 stabilization. However, the pH (5.82) after 1% dosage of Fenton and 1-molar-ratio of FeCl3 was obviously
higher than that treated by 6-molar-ratio of FeCl3 (3.78), indicating that soil acidification caused by the excessive
use of FeCl3 could be alleviated by the proposed treatment. The sequential extraction procedure results showed
that  a  lot  of  unstable-state  arsenic  was  converted  to  stable  states  by  the  combined  treatment.  The  spectral
analysis  revealed  that  arsenite  was  converted  to  arsenate  after  the  combined  treatment  and  was  subsequently
adsorbed  by  iron  oxide/hydroxide  or  precipitates  as  ferric  arsenate.  This  study  provides  theory  and  technical
support for effective remediation of arsenite contaminated soil.
Keywords    arsenite contaminated soil; Fenton oxidation; combined remediation;  leaching toxicity; valence
state analysis
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