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新型芳香族有机砷污染物的环境行为及去除研究进展 *
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摘　要　砷作为一种剧毒的重金属元素，其环境行为和去除方法一直受到国内外的广泛关注. 目前，无

机砷在全球范围内的迁移转化、毒性和去除方法已经进行了深入的研究并取得了一系列成果. 与之相

比，芳香族有机砷化合物（AOCs）作为一种新型的有机-无机复合型砷污染物，其相关研究仍然较少.
AOCs作为动物饲料添加剂的一种，在使用过程中有向环境中释放无机砷的风险，因此逐渐成为砷污染

领域的新关注点之一. 本文综述了 AOCs类污染物的来源、环境行为及去除方法的研究进展，对不同去

除方法的效果及机制进行了对比分析，并针对现有研究中存在的不足和问题，提出了对 AOCs污染物未

来研究趋势的展望，对环境中的砷污染防治具有重要意义.
关键词　有机砷，迁移转化，降解，吸附，有机-无机协同.

An emerging pollutant of aromatic organoarsenic compounds:
Environmental transfer and remediation methods
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Abstract　Arsenic is a highly toxic heavy metal element. Its environmental transfer and remediation
method  have  been  a  major  global  concern  for  a  long  time.  At  present,  the  migration,  toxicity  and
removal of inorganic arsenic have been studied in depth, which have made a series of achievements.
However,  as  a  new  type  of  organic-inorganic  arsenic  contaminant,  the  environmental  transfer  and
removal  of  aromatic  organoarsenic  compounds  (AOCs)  are  relatively  less  studied.  As  a  kind  of
animal feed additive, AOCs have the risk of releasing inorganic arsenic into environment during their
use,  and  thus  has  become  one  of  the  emerging  concerns  for  of  arsenic  remediation.  This  paper
reviewed the research progress in the origin, transfer and removal of AOCs pollutants. The removal
effect and mechanism of different remediation methods were summarized and discussed by contrast.
In  view  of  the  shortcomings  and  problems  existing  in  current  research,  the  prospect  and  research
trend of AOCs pollutants in the future were also proposed. The results and discussion of this paper is
of great significance to the prevention and control of arsenic pollution in environment.
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砷（As）是一种天然物质，可以多种形态存在于自然环境中. 其氧化物对白血病、哮喘等疾病有很

好的疗效，医用历史已超过 2400 年. 然而，砷的使用在近一百多年来急剧下降，主要原因是其长期持续

使用会导致砷中毒并引发血管疾病及多种癌症. 因此，WHO 和 EPA 的饮用水标准中限制均将砷浓度

在 10 μg·L−1 以下. 然而，我国乃至全球范围内的砷污染仍十分严重，2020 年 Science 报道，地下水砷污

染已成为全球危机[1].
砷的毒性与存在形态有关. 其中，无机砷会通过与蛋白巯基反应造成毒性，还会破坏改变人类细胞

及遗传物质的完整性. 有机砷相对于无机砷来说，毒性较低. 由于一些有机砷类化合物有促进畜禽生

长、提高饲料利用率、杀菌和抑菌的效果，因此在养殖业中得到较为广泛的使用[2 − 3]. 畜禽饲料添加剂

中 的 有 机 砷 主 要 为 芳 香 族 有 机 砷 化 合 物 （ aromatic  organoarsenic  compounds,  AOCs） ， 用 量 主 要 在

20—200 mg·kg−1[4 − 5]. AOCs 被动物食用后在体内被吸收的很少，90% 以上会以原形态通过代谢排出体

外[6]，从而使养殖废弃物中有大量的砷残留. 在养殖业动物粪便的总砷中，有 70%—75% 为可溶性砷[7]，

说明大部分动物粪便中的有机砷易溶于养殖废水中. 这些有机砷以直接或施肥的方式进入水域、土壤

中，通过化学和生物降解等方式转化为对环境毒性更大的无机砷，并在环境中经生物富集作用对人体

产生潜在危害，从而引起一系列砷污染的环境效应[8].
鉴于 AOCs 对环境的潜在危害，欧盟、美国和中国均已禁止了其在动物饲料添加剂中的使用. 然

而，在许多肉类生产及出口大国，如墨西哥、阿根廷、巴西、越南等，AOCs 类饲料添加剂仍被允许使

用，可能导致砷在环境中的大量堆积[9 − 10]. 因此，研究 AOCs 在环境中的存在和迁移转化，探索其去除

方法及影响去除效果的关键机制，对于中国乃至全球亟需解决的砷污染防治问题具有重要的理论与现

实意义. 目前，虽然无机砷在环境（如土壤、沉积物、地表水和地下水）中的迁移转化和去除已被广泛报

道和总结，然而对有机砷的研究还很有限. 因此，本综述首先整理了环境中常见 AOCs 的种类、性质和

污染现状；进而系统总结国内外去除废水及环境中 AOCs 的方法、效果及机制；在此基础上，探讨目前

AOCs 去除领域的研究空白和需求. 

1    AOCs 的性质及环境危害（Properties and environmental hazard of AOCs） 

1.1    AOCs 类饲料添加剂的种类及性质

AOCs 类物质具有广谱抗菌性，可杀死动物肠道中多种致病菌和有害菌，有利于动物生长. 此外，

AOCs 还具有提高饲料利用率，促进动物生长，防治硒中毒及促进畜色素沉积等作用，因此被广泛应用

于畜禽养殖业的动物饲料添加剂中 [7]. 常用的 AOCs 包括洛克沙胂（4-羟基-3-硝基-苯胂酸，Roxarsone，
ROX）、阿散酸（对氨基苯胂酸，p-Arsanilic Acid，p-ASA）、硝苯胂酸（4-硝基硝苯胂酸，Nitarsone，NIT）

等，其中又以洛克沙胂和阿散酸最为常见，其主要结构、性质及用量见表 1.
 
 

表 1    AOC 类饲料添加剂的物化性质及用量

Table 1    Physicochemical property and dosage of AOC feed additives.
 

添加剂种类
Additivies

分子式
Molecular formula

化学结构
Chemical structure

电离常数
pKa

用量/（mg·kg−1）
Dosage

参考文献
References

洛克沙胂
ROX

C6H6AsNO6

pKa1 = 3.49
pKa2 = 5.74
pKa3 = 9.13

20—50 [11]

阿散酸
p-ASA

C6H8AsNO3

pKa1 = 1.90
pKa2 = 4.10
pKa3 = 9.20

100 [12]
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可以看出，AOCs 类物质主要为苯环上带有不同官能团（如羟基、氨基、硝基等）的苯胂酸衍生物.
美国药品与食品管理局（FDA）于 1964 年首先允许洛克沙胂应用于鸡饲料，并于 1983 年正式批准

AOCs 制剂作为猪、鸡的促生长剂[9]. 我国农业部于 1993 年批准阿散酸用于养猪和养鸡业，于 1996 年

批准了洛克沙胂在饲料中的使用. 2010 年，美国饲养的 90 亿只食用鸡中，约有 88% 饲喂了洛克沙胂[14].
2019 年，中国养殖业中阿散酸和洛克沙胂在饲料中的添加量分别为 100 mg·kg−1 和 50 mg·kg−1. 

1.2    AOCs 对水和土壤中的环境行为及危害

AOCs 类饲料添加剂的使用，促进了养殖业的发展，取得了较好的社会经济效益. AOCs 本身没有

毒性，但其在动物体内残留很少，大多以原形态随排泄物排出动物体外. 有研究表明，珠江三角洲使用

AOC 类饲料添加剂的养殖场附近的表层土壤中可检测出浓度为 771 μg·kg−1 的 p-ASA[15]. 同时，各个猪

场的污水中均有较高的砷含量，其平均值为 0.55 mg·L−1，表明猪场污水虽经过 3 级处理，但仍具有较高

的砷含量[16]. 这些 AOCs 类物质虽然本身毒性较低，但其在水和土壤中微生物的作用下能转化为无机

砷，引起有机砷和无机砷之间的相互转化，因此将直接导致或加重周边环境的无机砷污染. 有研究发现

含 AOCs 类物质的有机肥经灌溉进入土壤后，一部分 AOCs 经淋溶迁移进入水域环境，而土壤和水系

中的苯胂酸可通过生物的或非生物的作用（微生物降解、光降解、光氧化等）转变为迁移能力更强、毒

性更大的三价和五价无机砷化合物，并在一定程度上蓄积于土壤中[17]. Wang 等[18] 研究表明，p-ASA 在

遇到酸性红壤中的一种常见矿物 δ-MnO2 时，会从溶液中被快速地吸附到 δ-MnO2 表面，随后转化为

As(Ⅲ)，As(Ⅲ) 再继续氧化为 As(Ⅴ)，然后从矿物表面解吸到溶液中，从而对周围环境造成无机砷污染.
Angelo 等[19] 发现，在堆肥或者进行农业灌溉时，肥料中的 ROX 较容易被雨水淋洗进入土壤-水体环境

中. 王克俭等[20] 检测猪场附近水域中的砷含量，发现其砷超标率为 66%，这可能与猪饲料中 AOCs 制剂

的使用和猪场粪便的处理方式有关. 同时，养殖场富集水体的鱼类中全部都有砷检出，其中超标率高

达 67%，表明水域环境中砷已经开始向生物机体富集.
另外，AOCs 类物质随有机肥进入土壤后，在土壤微生物等的作用下，可逐渐降解为小分子的有机

砷和无机砷，并通过吸附-沉淀、离子交换、络合、氧化还原反应等理化作用滞留在土壤中，并大量蓄

积. 畜禽养殖中有机砷在动物排泄物中的残留对养殖场附近土壤、水质均有影响，长期使用畜禽粪便

作为有机肥的农田土壤中砷含量明显增加. 有研究资料表明，ROX 在土壤环境中的移动性较强，可同

时吸附于土壤中并迁移至其它环境中[21]. 同时，将使用过 AOCs 添加剂的猪场排泄物当做有机肥施用

于 1000 亩的土地上，4 年内可使土壤中砷含量人为增加 4.6 mg·kg−1，同时也会导致水域环境中砷含量

的增加，并最终经过食物链危害人体健康[22]. 因此，在 AOCs 被转换成有毒的无机砷前将其除去，是维

持水和土壤环境安全的重要手段. 

2    AOCs 类污染物的去除方法及研究现状 (Removal and remediation technique of AOCs pollutants)

近年来，养殖废水及环境中 AOCs 污染物的去除越来越受到国内外科研工作者的关注. AOCs 在实

际环境中的浓度很低（0.5—5000 μg·L−1）[23]，属于微污染物的一种，且受大量共存杂离子的影响，对其深

度去除造成了一定困难. 从表 1 中可以看出，AOCs 结构上同时含有有机基团和重金属部分，是一种有

机-无机复合型污染物. 其中，有机基团则以苯环为主，以及其上的氨基、硝基等取代基，而含砷的重金

属部分性质上跟无机的砷酸根十分类似. 由于 AOCs 具有这种有机-无机共存结构特点，目前对其的去

除方法主要有降解、吸附、降解-吸附联合及微生物法几种. 

 

续表1
添加剂种类
Additivies

分子式
Molecular formula

化学结构
Chemical structure

电离常数
pKa

用量/（mg·kg−1）
Dosage

参考文献
References

硝苯胂酸
NIT

C6H6AsNO5
pKa1 = 2.20
pKa2 = 7.78

375 [13]
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2.1    降解法

由于 AOCs 结构上具有芳香族有机污染物的特点，因此通过氧化降解的方法将 AOCs 降解为无毒

的有机物和无机砷是其去除的重要方法之一. 降解机制大多是通过强氧化性物质（如自由基等）攻击

AOCs 结构中苯环和砷酸根连接的 As—C 键，使 AOCs 降解为无机的 As(Ⅲ)/As(Ⅴ) 和其它芳香族化合

物. 具体方法包括光降解、Fenton 降解等. 

2.1.1    光降解

Bednar 等在 2003 年首先报道了家禽垃圾渗滤液中的 ROX 可在紫外光下被降解为苯酚、As(Ⅲ)
和 As(Ⅴ). 迄今为止，AOCs 在紫外/可见光作用下的降解主要用于研究 AOCs 在环境中的迁移转化. 但
是，对于这一过程中 AOCs 降解速率、产物及影响因素的全面认识，对于 AOCs 的降解去除同样具有十

分重要的意义. 光降解 AOCs 的过程主要是光引发产生活性氧自由基（1O2、·OH 等），自由基进一步引

发 AOCs 结构中的 As—C 键断裂，从而分解产生无机砷和芳香族有机物（图 1）[24 − 26]. Zhu 等[24] 研究发

现，p-ASA 在紫外光下处理 180 min 后，90% 以上会转化为无机砷. 这一过程是由光引发产生的1O2 主

导的. p-ASA 结构中的 As—C 键被1O2 氧化断裂后，含苯环的有机部分转化为 NH4
+、氨基苯酚和羟基

苯酚. 苯环上的砷酸根脱落后，转化为 As(Ⅲ)，进一步被氧化为 As(Ⅴ). Li 等 [25] 的研究发现，p-ASA 在

UV-Vis 作用下会降解为苯胺、对氨基苯酚、偶氮苯衍生物和 As(Ⅴ). 不同的是，他们认为降解过程有

49% 是受1O2 控制，19% 受·OH 控制，32% 是直接光分解的贡献. Xie 等[26] 研究发现，p-ASA 和 4-羟基苯

胂酸在模拟太阳光下也可快速降解释放 As(Ⅲ) 和 As(Ⅴ)，其降解半衰期分别为（11.82 ± 0.19）min 和

（20.06 ± 0.10）min. 这同样是一个由1O2 主导的氧化过程. 同时，AOCs 的降解受溶液物化性质的影响很

大. 其中，溶解氧（DO）对 p-ASA 的降解有双重作用[24]. 一方面，DO 会猝灭氧化过程产生的激发三线态

分子（*3ASA），从而抑制 p-ASA 的降解. 另一方面，DO 也会在反应过程中，转化1O2 而促进 p-ASA 的降

解 . 从 p-ASA 的最终降解效果来看，DO 的抑制作用大于促进作用 . 高浓度的天然有机物（DOM >
10 mg·L−1）和氯离子（Cl− >1000 mmol·L−1）会猝灭反应过程中产生的活性氧自由基，从而抑制 AOCs 的光降

解[26 − 27].
 
 

图 1    p-ASA 的光降解过程[24]

Fig.1    Proposed photodegradation pathway of p-ASA 

 

除紫外/可见光降解外，外加氧化剂的光氧化反应，也是降解 AOCs 的有效方法，常用的氧化剂有

过氧化氢（H2O2）、臭氧（O3）、过硫酸盐（PMS）、过二硫酸盐（PDS）等. 光氧化降解 AOCs 的过程和产物

与紫外/可见光降解过程类似，但由于氧化剂的加入，其降解速率一般要高于紫外/可见光降解. 其中，

以 H2O2 为氧化剂的降解效率最高. 同时，降解速率及产物受溶液 pH 影响较大. Czaplicka 等的研究表

明，在 pH < 2.5 时，p-ASA 的降解速率 UV/H2O2 > UV/O3 > H2O2 > O3 > UV[28]. 其中，UV/H2O2 条件下，

p-ASA 降解率在 160 min 内可达 100%. 同时，50% 的砷以 As(Ⅲ) 的羟基氧化物 As3O5(OH) 的形式生成
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沉淀而被去除. 相同条件下，UV/O3 体系中，降解后的砷均以 As(Ⅴ) 的形式溶解在水中，没有沉淀生成.
而在 pH = 7.0 时 p-ASA 的降解速率 UV/O3 > O3 > UV/H2O2 > H2O2 > UV[29]. 这可能是由于在中性条件

下，O3 主要是通过生成强氧化性的活性氧自由基降解 p-ASA，而在酸性条件下，则主要是以较低活性

的分子态 O3 直接氧化降解 p-ASA. 除 p-ASA 外，ROX 和 NIT 也可通过 UV 和 UV/H2O2 实现降解，其

中 UV/H2O2 的降解速率更快[14]. 这一过程中，ROX 中 91% 的砷转化为 As(Ⅴ)，因此为了进一步去除这

些无机砷，需要在降解后通过固定床对砷进行吸附. 另外，Chen 等[30] 发现，UV/PMS、UV/PDS 体系也可

通过产生硫酸根自由基（SO4
·-）来降解 ROX. 其降解速率低于 UV/H2O2，但 UV/PDS 在降低 TOC 方面效

果最好. ROX 中的砷降解后同样转化为 As(Ⅴ).
以 TiO2 为催化剂的光催化氧化法也是一种降解 AOCs 的有效方法[31 − 34]. 降解机理同样是 TiO2 催

化产生的·OH 引发 AOCs 结构中 As—C 键的断裂，降解后砷全部转化为 As(Ⅴ)[35]. 氧气在·OH 形成过

程中起了重要作用，因此 AOCs 在不同氧浓度下的降解速率为饱和氧 > 空气 > 氩气. 同时，TiO2 不仅

作为光催化剂，在一定程度上还可吸附降解产生的 As(Ⅴ)[36]，极大减弱了 AOCs 降解产生的无机砷对

环境的危害. 因此光催化氧化单纯的光降解和光氧化法更适用于 AOCs 的去除. 近年来，有研究使用

ZnO 和维生素 B2 衍生物（RTA）代替 TiO2 作为催化剂降解 AOCs，发现虽然 ZnO 对 AOCs 的降解效果

优于 TiO2，但由于 ZnO 对砷没有吸附作用，其溶液中残余的 As(Ⅴ) 浓度远高于 TiO2
[36]. 同时，在模拟

太阳光和自然光下条件下，RTA 可在 90 min 和 50 min 内降 ROX 先降解为 As(Ⅲ)，再进一步转变为

As(Ⅴ)，酸性及碱性条件会抑制降解，中性条件有利于降解[37]. 与 ZnO 类似，RTA 对 As(Ⅴ) 没有固定效

果，致使降解后溶液中总砷浓度仍然较高. 总体而言，光降解 AOCs 后均会产生大量无机砷，这一方面

目前仍主要用于研究 AOCs 在环境中的迁移转化上. 在作为一种 AOCs 去除方法使用时，则仍需要后

续加入吸附、沉淀等方法进一步去除产生的无机砷. 

2.1.2    Fenton 氧化降解

Qin 等在 2016 年发现，在含 ROX 的土壤中加入 Fenton 试剂，土壤中会检测出砷酸盐存在，说明

Fenton 法能将 AOCs 降解为无机砷[38]. 自此，以 Fenton 法为代表的高级氧化，在 AOCs 去除领域越来越

受到关注 . 与光降解类似，Fenton 法是通过 Fe(Ⅱ) 催化产生的·OH 使 AOCs 结构中 As—C 键氧化断

裂，产生无机砷和芳香族有机物，有机物中间体可进一步矿化[39]. 然而，AOCs 降解产生的无机砷毒性

更强，目前光降解法较少考虑到对这部分无机砷的后续固定. 与之相比，Fenton 法中使用的铁系材料对

无机砷有天然的固定优势，水铁矿、针铁矿（α-FeOOH）、赤铁矿（α-Fe2O3）及磁铁矿（Fe3O4）等都是对无

机砷具有较强吸附能力的铁基材料. 因此，在均相芬顿体系中，Fe(Ⅱ) 在反应过程中被氧化为 Fe(Ⅲ)，
Fe(Ⅲ) 可进一步通过调整体系 pH 形成氢氧化物沉淀，在此过程中与 AOCs 降解产生的无机砷，特别

是 As(Ⅴ)，可与 Fe(Ⅲ) 形成共沉淀或通过表面吸附去除. Xie 等发现，初始浓度为 10 mg·L−1 的 p-ASA
可通过 Fenton 氧化在 30 min 完全降解为 As(Ⅴ)[39]，在此过程中调节体系 pH=4.0，产生的 As(Ⅴ) 可通过

铁砷共沉淀作用进一步去除，纯水和天然水体中砷的残余浓度分别为 1.1 μg·L−1 和 40.3 μg·L−1，低于砷

在灌溉用回用水中的浓度标准. 而腐植酸的存在会抑制 Fenton 体系·OH 的产生，从而抑制 p-ASA 的氧

化，同时会与 As(Ⅴ) 在铁沉淀表面发生竞争吸附，从而抑制砷的固定. Liu 等用易拉罐中提取的零价铝

（AIBCs）与 Fenton 体系协同去除水中的 p-ASA，发现强酸和好氧的条件有利于 p-ASA 的降解[40]. 当溶

液 pH < 2.0 时，AIBCs/Fe(Ⅱ) 体系能在 180 min 内将 p-ASA 完全降解为 As(Ⅴ). 但是在无氧条件下，

p-ASA 降解缓慢，因为无氧条件限制了体系中 H2O2 的产生. 在 AIBCs/Fe(Ⅱ) 体系中，Fe(Ⅱ) 不仅作为

Fenton 的催化剂将产生的 H2O2 转化为·OH，同时还可与 AIBCs 氧化生成的 Al(Ⅲ) 发生共沉淀. 因此，

可通过调节体系至 pH 6.0，使降解产生的 As(Ⅴ) 与铁铝形成共沉淀而从水中进一步去除 . 除了以

Fe(Ⅱ) 为催化剂的均相芬顿反应外，以过硫酸盐活化的类 Fenton 高级氧化技术也是去除水中 AOCs 的

主要方法，其对 AOCs 的降解机制与 Fenton 体系类似. 而与 Fenton 体系以·OH 为主要活性氧自由基不

同，类 Fenton 体系可产生 SO4
−、·OH 和 O2·−等多种自由基，因此其对溶液 pH 的适应范围更广，可在

pH=3—11 的范围内将 AOCs 有效降解. 降解产生的 As(Ⅴ) 同样需要后续处理进一步去除，通常是使

用对无机砷有较好吸附效果的材料，如还原氧化石墨烯、Co3O4-Y2O3、CuFe2O4 纳米颗粒等 [30, 41 − 42]

（图 2）. 
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图 2    CuFe2O4 活化过硫酸盐对 p-ASA 去除机制

（CuFe2O4 活化 PMS 产生 SO4
−、·OH 和 O2·−等多种自由基，将 p-ASA 氧化为 As(Ⅲ) 和 As(Ⅴ)，产生的无机砷被直接吸

附在 CuFe2O4 表面）[41]

Fig.2    Removal mechanism of p-ASA by CuFe2O4 activated peroxymonosulfate process 

 

从以上总结可以看出，在均相 Fenton 体系中，AOCs 降解产生的无机砷往往要通过沉淀、吸附等后

续处理方法进一步去除，增加了处理流程. 与之相比，以铁氧化物及硫化物催化的非均相 Fenton 体系，

可充分利用铁系纳米材料自身对砷的强吸附效果，实现对 AOCs 的一步性降解-吸附联合去除. Zhao 等

发 现 FeS2/H2O2 非 均 相 Fenton 体 系 可 有 效 去 除 水 中 的 p-ASA[43]. 体 系 产 生 的 ·OH 将 p-ASA 降 解 为

As(Ⅲ)， 最 终 转 化 为 As(Ⅴ)， 被 FeS2 表 面 新 生 成 的 铁 氧 化 物 吸 附 （ 图 3） .  FeS2/H2O2 在 溶 液 pH=
3—7 时 ， 可 在 2 h 内 去 除 92%—100% 的 p-ASA. 这 是 因 为 反 应 过 程 释 放 大 量 H+， 使 pH 值 稳 定 在

3—4，有利于降解和吸附反应的进行. Li 等也发现，污泥基生物炭负载的纳米零价铁（nZVI/SBC）可实

现对水中 ROX 的降解-吸附一步去除 [44]. 这一过程中，ROX 首先被 nZVI 和生物炭的含氧官能团吸附

到材料表面，随后在材料被 nZVI 催化的非均相 Fenton 体系氧化降解，产生的 As(Ⅴ) 被随即被 nZVI 表

面腐蚀产生的铁氧化物同步吸附，从而实现了 ROX 的高效降解和无机砷的同步去除. 因此，Fenton 氧

化降解实际上是一种降解-吸附联合去除 AOCs 的方法.
 
 

图 3    非均相 Fenton 体系对 p-ASA 去除机制

（FeS2 与 H2O2 反应产生·OH 将 p-ASA 降解为 As(Ⅴ)，一部分 As(Ⅴ) 被 FeS2 氧化产生的 FeOOH 直接吸附，一部分

As(Ⅴ) 通过调节 pH 与 Fe(Ⅲ) 共沉淀）[41]

Fig.3    Removal mechanism of p-ASA by heterogeneous Fenton system 

 
 

2.1.3    高铁酸盐氧化

除 Fe(Ⅱ) 可通过引发 Fenton 反应来实现对 AOCs 的氧化降解外，部分高价态的铁，如 Fe(Ⅵ)，也可

通过自身的强氧化性对 AOCs 进行氧化降解，其中比较具有代表性的是高铁酸盐氧化. 与产生强氧化

性自由基的 Fenton 反应不同，高铁酸盐氧化降解主要是通过氧转移过程进行的[45]. 氧原子从 Fe(Ⅵ) 转

移到目标污染物，形成羟基化降解产物，Fe(Ⅵ) 被同步氧化物为 Fe(Ⅲ)，并进一步形成铁氢/氧化物，如
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SO2−
4 NO−3

PO3−
4 NH+4 PO3−

4

Fe2O3、FeOOH 及无定型水合铁氧化物等. 这些原位形成的铁基纳米颗粒分散性高，且表面含大量羟基

官能团，有利于进一步通过氢键等作用吸附降解产物. 鉴于铁基纳米颗粒自身对无机砷的强吸附性，利

用高铁酸盐的强氧化作用和其原位形成的铁氧化物的吸附作用可实现对 AOCs 的一步高效去除. 当高

铁酸盐用量较高时（高铁酸盐/AOCs > 3.5），p-ASA 的降解产物为 As(Ⅴ)、氨基酚及硝苯胂酸，ROX 降

解产物为 As(Ⅴ) 和 1,4-硝基苯醌 [45 − 46]. 98%—99.2% 的 As(Ⅴ) 和 85% 的硝苯胂酸被同步生成的三价

铁氧化物吸附去除，同时可去除 40% 的 TOC，是 O3 及 HClO 氧化去除 TOC 效率的 1.6—38 倍. 当高铁

酸盐用量进一步提升（高铁酸盐/AOCs = 20），可在 10 min 内去除 95% 以上的砷. 同时，再进一步加大

高铁酸盐的用量，可将初始砷浓度 10 mg·L−1 的含 AOCs 实际养殖废水中总砷去除 99% 以上. 溶液中常

见的共存杂离子，如 K+/Ca2+/Na+/Mg2+/ / /Cl−等对 AOCs 的高铁酸盐氧化降解基本没有影响 .
和 会促进 AOCs 的降解，但是 会跟降解产生的 As(Ⅴ) 竞争铁氧化物表面的吸附位点，从而

抑制体系中总砷的去除[47]. 高锰酸钾也有跟高铁酸酸盐类似的氧化性质. Xie 等用 KMnO4-Fe(Ⅲ) 联合

降解 AOCs，最佳条件下，p-ASA 和 ROX 可分别在 35 min 和 240 min 内被降解 99% 以上，高锰酸钾转

化为二氧化锰沉淀[48]. 降解产生的 As(Ⅴ) 被 Fe(Ⅲ) 转化生成的 Fe(OH)3 吸附沉淀，溶液中残余砷浓度低

80 μg·L−1. 实际废水中存在的腐植酸和有机质明显抑制降解过程，但加大 KMnO4-Fe(Ⅲ) 用量仍可保持

较高的 AOCs 去除率. 与 Fenton 体系相比，高铁酸盐氧化体系的材料用量明显减少，且可以一步实现

AOCs 的降解-吸附联合去除.
 
 

表 2    降解法对 AOCs 的去除效果

Table 2    Degradation effects of AOCs via various methods.
 

降解方法
Degradation method

去除原理
Degradation mechanism

AOCs降解率
Degradation rate

优势及不足

紫外/可见光降解
光引发产生活性氧自由基（1O2、·OH等）攻击

AOCs结构中的As-C键，降解产生无机砷和芳香
族有机物

>90%
可用于研究AOCs在环境中的降解过程；产生的

无机砷毒性更强

氧化光降解
H2O2、O3、PMS、PDS等强氧化剂在紫外/可见
光下产生活性氧自由基，攻击AOCs结构中的

As-C键
可达100%

降解率高于紫外/可见光降解；需要沉淀、吸附
等方式进一步去除产生的无机砷

光催化氧化
TiO2等光催化剂催化产生的·OH引发AOCs结

构中As-C键的断裂
可达100%

降解率高，可在一定程度上同步吸附产生的无
机砷；不同的催化剂吸附效果相差较大

均相Feton降解
Fe(II)催化产生的·OH使AOCs结构中As-C键氧

化断裂，产生无机砷和芳香族有机物
可达100%

降解率高；pH适用范围范围较窄，后续需通过
调控pH进一步去除无机砷

类Feton降解
过硫酸盐等催化剂催化产生SO4

-、·OH和O2·-等
多种自由基降解AOCs 90%—100%

pH适用范围广；后续需通过吸附进一步去除无
机砷

非均相Feton降解 铁氧化物及硫化物催化产生·OH降解AOCs >98%
可实现AOCs的高效降解和无机砷的同步去除；

pH适用范围范围较窄

高铁酸盐氧化
氧原子从Fe(VI)转移到AOCs，降解产生无机砷

和羟基化有机物 >99%
材料用量少，可实现AOCs的降解-吸附同步去

除；受磷酸盐等阴离子影响较大
 
  

2.2    吸附法

降解法对 AOCs 的去除率虽然很高（部分可达 99% 以上），但在处理过程中会产生大量高毒的无

机砷，需要通过沉淀、絮凝、吸附等进行后续处理，使处理过程复杂化，并且仍有向环境中排放无机砷

而造成二次污染的潜在危险（表 2）. 因此，与之相比，能在不改变 AOCs 结构的基础上将其直接提取出

来的吸附法，更适合这类污染物的去除. 由于 AOCs 结构中同时含有苯环、氨基、硝基、羟基等有机基

团，以及类砷酸根的无机基团，同时，大部分 AOCs 为极性分子，在溶液中会发生电离而使分子表面带

电，因此可能通过静电、π-π、氢键、重金属配位等多种作用力被吸附 . 每种作用力强弱不同，对

AOCs 的吸附效果也相差较大. 一般来说，可表示材料对一定浓度范围的污染物的吸附效果的参数主

要有最大吸附容量（qm）和吸附亲和力两个参数. 其中，吸附亲和力的平均值可用 Langmuir 模型的平衡

常数 kL 表示. Yang 等的研究表明，qm 主要与材料中可及的活性位点数量（比表面积）及其与污染物间

的物理作用力（静电、疏水作用等）有关，而亲和力则主要与材料与污染物之间的化学作用力相关 [49].
同时，对于高浓度污染物，qm 高的材料效果较好，而对于低浓度污染物，kL 高的材料效果好[50]. 因此，在

吸附过程中其主导作用的吸附作用力不同，其对不同浓度的 AOCs 去除效果也会存在很大差异. 

2.2.1    物理吸附作用

从表 1 中可以看出，代表性 AOCs 在 pH > 3.5 的条件下基本带负电，因此在早期工作中，经常对材
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料表面进行电荷改性，使其与 AOCs 见产生静电引力或取向力，而实现对 AOCs 的吸附. Hu 等使用多

壁碳纳米管（MWCNTs）吸附 ROX，在 ROX 初始浓度为 40 mg·L−1 范围内，qm 为 10 mg·g−1，此过程中其

主要作用的是 MWCNTs 与 ROX 之间的取向力[51]. Poon 等使用交联壳聚糖材料（CG）吸附 ROX，qm 可

达 490 mg·g−1，亲和力为 24 L·g−1. 主要吸附作用力是材料表面带正电的氨基与 ROX 带负电的砷酸根之

间的静电引力[52]. Jung 等使用沸石基 MOF 材料 ZIF-8 去除水中的 p-ASA. 在原始的 ZIF-8 中引入介孔，

大幅提高了 p-ASA 的吸附速率和吸附容量 . 在 p-ASA 初始浓度为 3—350 mg·L−1 范围内，qm 高达

790 mg·g−1，亲和力为 32 L·g−1. 吸附机理主要是 ZIF-8 表面大量的正电荷与 p-ASA 砷酸根电离出的负

电荷之间的静电引力[53]. 除静电作用外，由多孔材料大比表面积和多孔结构导致的孔沉积作用，也可有

效吸附 AOCs. Zhu 等通过生物质水热法将碳化合物、氯化锌和氯化铁同时碳化得到磁性碳基复合物，

微孔比表面积高达 1392 m2·g−1. 高孔隙率使复合材料对 ROX 表现出较好的孔吸附作用，初始浓度

50 —500 mg·L−1 范围内，qm 为 588 mg·g−1[54]，亲和力为 63 L·g−1.
因此，以静电和孔沉积为代表的物理作用，对高浓度的 AOCs 均具有较高的吸附容量. 然而，物理

吸附是一种相对较弱的作用力，对低浓度污染物吸附效果要明显低于高浓度污染物，因此很难对实际

环境中低浓度的 AOCs 达到较好的去除效果. 同时，这类物理作用力受环境条件影响很大. 材料表面电

荷和 AOCs 电离程度会随溶液 pH 的变化而改变，当 pH 大于材料等电点时，其表面的负电荷会与

AOCs 阴离子间产生静电斥力，不仅抑制材料的静电吸附作用，也会对其它化学吸附作用产生很大影

响，导致整体吸附容量下降. 因此，以静电作用为主的物理吸附作用往往是在酸性条件下对 AOCs 吸附

效果较好，随着溶液 pH 的升高，吸附容量会急剧下降[52 − 53]. 

2.2.2    氢键及 π—π 作用

AOCs 分子中基本都带有苯环结构，因此以碳材料为代表的含大 π 结构材料可与 AOCs 的苯环间

产生 π-π 堆积作用，从而吸附 AOCs. 同时，AOCs 的苯环上通常带有氨基、硝基、羟基等可作为氢键位

点的取代基，因此在也可能会通过与材料中的含氧官能团或其它基团间产生氢键作用而被吸附 .
Sarker 等使用羟基改性的 MIL-101(OH)3 吸附初始浓度 25—100 mg·L−1 的 p-ASA 和苯胂酸（PAA），

qm 分别为 238 mg·g−1 和 139 mg·g−1，亲和力为 52 L·g−1 和 53 L·g−1[55]. 吸附的主要作用力是 MIL-101(OH)3
表面羟基和 AOCs 砷酸根中的氧及苯环上的-NH2 之间形成的氢键作用. 由于 p-ASA 苯环上比 PAA 多

带一个氨基，更加有利于氢键的形成，因此 MIL-101(OH)3 对 p-ASA 的吸附效果比 PAA 好. 同时，MIL-
101(OH)3 对 p-ASA 的吸附效果也随材料表面羟基含量的增加而增加. Liu 等使用氨基改性的纳米纤维

素膜吸附 5—100 mg·L−1 的 p-ASA、ROX 和 PAA，发现引入氨基有利于材料与 AOCs 之间氢键的形

成 [56]. 同时，由于 ROX 结构中的—NO2 作为一种强电子受体，其与材料的氨基间形成的氢键要强于

p-ASA、PAA 结构中的—NH2、—OH 等与材料氨基之间形成的氢键，因此该材料对 ROX 的吸附容量

是 p-ASA 和 PAA 的 3 倍左右，亲和力也高达 366 L·g−1，是其它两种 AOCs 的 5 倍以上. 目前通过氢键

作用吸附 AOCs 的材料主要包括碳材料和 MOFs 两类，这两类材料的结构特点导致吸附过程中除了氢

键作用外，往往还同时存在 π—π 作用. Lv 等使用氨基改性的铟基 MOF NH2-MIL-68(In) 吸附水中的

p-ASA，初始浓度 5—400 mg·L−1 范围内，最大吸附容量为 402 mg·g−1，亲和力 55 L·g−1[57]. 吸附过程中，

MOFs 配体中的苯环和引入的氨基分别作为单独的吸附位点，通过 π—π 和氢键的共同作用吸附

p-ASA.
吸附材料与 AOCs 间氢键和 π—π 作用的强度可比物理作用强 2—10 倍，但又比形成共价键的化

学作用要弱. 同时，易受环境中大量存在的 DOM 的影响. DOM 表面有大量含氧/氮/的官能团，且结构

中含有大量苯环，因此能与 AOCs 的有机基团产生多种作用，从而影响材料对 AOCs 的吸附. 一方面，

DOM 中的—COOH、—OH、—NH2 等基团会与 AOCs 结构中的有机基团竞争材料表面的氢键位点，

从而抑制吸附过程中的氢键作用. 另一方面，DOM 中的苯环也会与 AOCs 分子产生 π—π 作用，在一定

程度上强化对 AOCs 的吸附[58]. 但总体来说，环境中 DOM 对吸附有机砷的抑制作用要大于促进作用，

且这种抑制作用与 DOM 的浓度成正比. 

2.2.3    重金属配位作用

AOCs 结构中的含砷部分与无机砷酸根的性质十分相似，因此对 As(Ⅴ) 具有强结合力的重金属配
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位作用，也会对 AOCs 产生极好的吸附效果，如自然界中普遍存在的铁系矿物 . Chen 等使用针铁矿

（FeOOH）和铝氧土（Al2O3）吸附 p-ASA 和 ROX，发现两种 AOCs 在针铁矿表面的吸附效率是铝氧土的

3 倍[58]. 这一过程中，AOCs 结构中的砷酸根与针铁矿之间形成的 As—O—Fe 单齿单核配位，是主要的

吸附作用力 [59]. Cao 等通过 EXAFS、ATR-FTIR、DFT 等手段联合研究了赤铁矿不同晶面对 PAA 的配

位模式和吸附效果 [60]. 结果表明，赤铁矿的{012}晶面更倾向与 PAA 形成 As-O-Fe 双齿双核配位，而

{001}晶面则更倾向于形成 As—O—Fe 单齿单核配位. 同时，双齿双核配位模式下的吸附能比单齿单

核配位低了 2.7 eV，因此赤铁矿的{012}晶面更有利于 AOCs 的吸附. 除天然矿物外，对砷有强配位作

为的 Fe、Al、Zr 等，也常作为材料的配位中心被用于吸附去除 AOCs，其中比较常见的是 Fe/Zr 基氧化

物纳米颗粒及 MOFs 材料. 以铁系尖晶石为代表的铁氧化物纳米颗粒，由于具有跟铁矿物相似的结构，

被广泛用于 AOCs 的去除研究. Hu 等研究了介孔 MnFe2O4 纳米材料对 AOCs 的吸附，发现在初始浓

度 10—400 mg·L−1 范围内，不同 AOCs 的分子结构会对吸附效果产生影响，对 p-ASA 和 ROX 的最大

吸附容量分别为 59 和 51 mg·g−1[61]. 主要吸附作用力是 MnFe2O4 与 AOCs 间的 As—O—Fe 及 As—
O—Mn 配位作用 . Liu 等合成了花状 CoFe2O4 材料并将其用于 5 种 AOCs 的吸附去除，在浓度 5—
30 mg·L−1 范围内，最大 qm 值为 46 mg·g−1[62]. 同时，由于 As—O—Fe 双齿双核强配位作用，使 MnFe2O4

对 p-ASA 的亲和力高达 1.64 × 103 L·g−1. 与铁氧化物类似，水合锆氧化物纳米材料（HZO）也可通过 As-
O-Zr 配 位 作 用 吸 附 AOCs[63]. 与 含 微 孔 的 阴 离 子 交 换 树 脂 （ HCA） 复 合 后 ， HZO 对 100  mg·L−1

的 p-ASA 吸附容量 45 mg·g−1，亲和力 41 L·g−1. 同时，由于 HCA 的微孔结构具有尺寸阻排作用，极大降

低了 DOM 对吸附过程的影响，使材料在高 DOM 浓度下仍对 p-ASA 有较好的吸附效果.
从以上工作可以看出，Fe/Zr 基氧化物纳米材料对较低浓度反应的 AOCs（< 30 mg·L−1）具有极高的

亲和力，这主要是因为重金属配位作为一种强化学作用力，更加有利于提高材料亲和力，从而促进对低

浓度 AOCs 的吸附. 然而，受到纳米颗粒本身易团聚等问题导致的活性位点暴露不足的限制，其对高浓

度 AOCs 的吸附效果明显下降 . 因此，有研究开始使用大表面积、多孔且结构可调性强的 Fe/Zr 基

MOFs 材料，以期在能充分利用重金属配位作用的同时，提高吸附位点的可及性，进一步提高材料对高

浓度 AOCs 的吸附容量. Jun 等使用 Fe、Cr、Al 核心的 MIL-100 系列 MOFs 材料对 AOCs 进行吸附，发

现在 AOCs 初始浓度 12—200 mg·L−1 范围内，3 种材料的吸附效果 MIL-100-Fe » MIL-100-Al ≡ MIL-
100-Cr，主要是因为 Fe 对 As 的配位强度远强于 Al 和 Cr，且 Fe 金属簇与有机配位形成了不饱和配位

结构，为与 As 形成重金属配位提供了足够的活性位点[64]. 同时，吸附效果受溶液 pH 影响较小，说明静

电和 π—π 作用均不是主要的吸附作用力. Pang 等合成了一种 Fe 基 MOF 材料 MIL-88A(Fe)，将其用于

1—150 mg·L−1 浓度的 p-ASA 和 ROX 的吸附，最大吸附容量为 261 mg·g−1 和 428 mg·g−1[65]. 对于 Zr 基

MOFs 材料，由于其 Zr 金属簇往往是与有机配位通过饱和配位连接的，因此只能 AOCs 形成较弱的

As-O-Zr 单齿配位，对吸附亲和力的提升有限. 为了解决这一问题，有研究通过在 UiO-66 的 Zr 金属核

心簇中制造缺陷，形成不饱和配位位点，从而促进其与 AOCs 之间形成更稳定的 As—O—Zr 双齿配

位，增强配位吸附作用 [66]. 对初始浓度 10—200 mg·L−1 的 ROX 吸附容量高达 730 mg·g−1，比无缺陷的

UiO-66 提高了 4 倍，同时亲和力也可达 113 L·g−1.
由于重金属配位作用是通过材料与含氧阴离子间的配体交换形成，因此其吸附效果受溶液中共存

离子的影响较大. 其中，由于 P 是跟 As 同主族的元素，其化学性质与 As 很相似，且活性比 As 更强 [4]，

所以溶液中共存的 PO4
3-会跟 AOCs 竞争材料中的配位活性位点，从而抑制 AOCs 的吸附，甚至可以用

于 AOCs 的解吸 [14, 67]. 相比之下，SO4
2-和 NO3

−等常见阴离子通常在材料表面形成外球配位，不会占据

AOCs 的配位位点，因此不会对 AOCs 的吸附产生影响[58]. 同时，溶液中的 DOM 由于带有大量的负电

基团，也会因为静电斥力的作用抑制 AOCs 的吸附. 

2.2.4    有机-无机协同作用

在吸附 AOCs 的三类典型作用力中，由强到弱依次为重金属配位（化学作用）> 氢键/π—π 作用 >
物理吸附作用. 表 3 列举了不同作用力吸附 AOCs 的浓度范围、最大吸附容量及亲和力. 可以看出，即

使是作用力最强的重金属配位作用，也无法保证材料对 AOCs 同时具有高吸附容量和高亲和力. 同时，

目前对 AOCs 的吸附研究仍多集中如何提高材料在高浓度（> 100 mg·L−1）范围内的吸附容量上，往往

忽视了对亲和力的强化，因此很难使低浓度的 AOCs 被富集到材料表面. 鉴于实际水环境中 AOCs 的
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浓度很低（0.5—5000 μg·L−1），且受大量共存杂离子的影响，因此对材料的亲和力提出了更高的要求. 然
而，以单一作用力作为主导来吸附 AOCs 的方法，对吸附亲和力的强化效果有限. 而基于 AOCs 同时具

有有机-无机基团的结构特点，在材料结构中同时设计可形成以上两种或多种作用的官能团，通过与

AOCs 之间的有机-无机协同作用，可在保证材料吸附容量的前提下，大幅提高亲和力.
 
 

表 3    各种吸附作用力对 AOCs 的吸附效果

Table 3    Adsorption effects of AOCs via various adsorption interactions.
 

吸附作用力
Interactions

吸附材料
Adsorption materials

AOCs种类
AOC types

浓度/(mg·L−1)
Concentrations

qm/
(mg·g−1)

kL/
(L·g−1) 参考文献

取向力
多壁碳纳米管
（MWCNTs） ROX 40 10 — [51]

静电引力 交联壳聚糖材料（CG） ROX — 490 24 [52]

静电引力 ZIF-8 p-ASA 3—350 790 32 [53]

孔沉积 磁性碳基复合物 5—500 588 63 [54]

氢键 MIL-101(OH)3 p-ASA, PAA 25—100
238
139

52
53

[55]

氢键 氨基纳米纤维素 ROX 5—100 366 [56]

氢键 NH2-MIL-68(In) p-ASA 5—400 402 55 [57]

As-O-Fe/Mn配位 介孔MnFe2O4 p-ASA, ROX 10—400
59
51

— [61]

As-O-Fe配位 花状CoFe2O4 p-ASA 5—30 46 1640 [62]

As-O-Zr配位 水合锆氧化物 p-ASA 0—100 45 41 [63]

As-O-Fe配位 MIL-88A(Fe) p-ASA, ROX 1—150
262
428

— [65]

As-O-Zr配位 缺陷UiO-66 ROX 10—200 780 113 [66]

As-O-Zn配位+氢键 BUC-10 p-ASA, ROX 10—300
937
738

— [68]

As-O-Fe配位+氢键+静电+π-π MIL-88A(Fe) p-ASA, ROX 1—150 147 19 [69]

As-O-Fe配位+氢键+π-π Fe3O4@RGO ROX 1—100 454 780 [70]

As-O-Zr配位+氢键+π-π UiO-67-(NH2)2 p-ASA 1—100 167 830 [71]

As-O-Zr配位+氢键 UiO-66-D-NH2 p-ASA, ROX 1—10
98
91

6380
7330

[72]
 
 

这种协同作用的设计包括两种思路. 一种是多种作用力同时作为吸附位点吸附 AOCs，并且相互

强化，从而达到 1+1 > 2 的目的 [65, 68 − 69]. 基于以上想法，本团队针对 ROX 的结构特点设计了一种

Fe3O4@RGO 三 维 复 合 材 料 ， 利 用 Fe3O4 对 ROX 的 As—O—Fe 配 位 作 用 ， 协 同 RGO 对 ROX 的

π—π 作用，同步强化材料对 ROX 的吸附容量和亲和力[70]. 结果表明，两种材料的复合不仅同时引入了

两种吸附作用力，还对 Fe3O4 配位 ROX 的优势晶面进行了调控，并且大量增加了表面羟基的含量，一

方面形成了氢键作为新的吸附作用力，另一方面极大强化了 As—O—Fe 配位作用，使复合材料对

1—100 mg·L−1 的 ROX 吸附容量为 454 mg·g−1，亲和力 780 L·g−1. 与四氧化三铁和石墨烯的混合物相

比，吸附容量和亲和力分别提高了 4 倍和 11 倍，并且可以在 90 min 内将实际含 ROX 废水中的 As 浓

度降至 50 μg·L−1 以下（图 4）.
同时，本团队还将类似的协同机制用于  p-ASA 的强化吸附，制备了一系列表面含氨基的 Zr 基

MOF 材 料 UiO-67-(NH2)2， 利 用 其 Zr 核 心 与  p-ASA 砷 酸 根 间 的 As—O—Zr 配 位 作 用 ， 配 体 与  p-
ASA 有机基团间的 π-π 和氢键作用，协同强化对 p-ASA 的吸附效果（图 5） [71]. 结果表明，在 p-ASA 浓

度 1—100  mg·L−1 范 围 内 ， 吸 附 容 量 是 未 改 性 的 UiO-67 的 1.5 倍 ， 同 时 亲 和 力 提 高 了 3 倍 . 结 合

EXAFS、XPS 分析和 DFT 计算表明，UiO-67-(NH2)2 中引入的氨基，可在吸附 p-ASA 过程中与其它功

能团间产生协同作用，一方面增强了 MOF 与 p-ASA 间的 As—O—Zr 配位和 π—π 作用，另一方面通过

氢键形成了新的吸附位点. 这种协同作用显著提高了 UiO-67-(NH2)2 对 p-ASA 的亲和力，可将实际废

水中不同浓度的 p-ASA 有效降至中国地表水标准（50 μg·L−1）及 WHO 饮用水标准中（10 μg·L−1）的砷浓

度以下，同时用量仅为仅为活性炭的 1/40. 
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图 4    Fe3O4@RGO 三维复合材料对 ROX 有机-无机协同吸附机制，吸附容量及残余砷浓度[70]

Fig.4    Organic-inorganic synergetic mechanism of ROX adsorption on Fe3O4@RGO and
the corresponding adsorption capacity and residual As contents. 

 
 

图 5    UiO-67-(NH2)2 对 p-ASA 的协同吸附机制，吸附容量及残余砷浓度[71]

Fig.5    Synergetic mechanism of p-ASA adsorption on UiO-67-(NH2)2 and the corresponding
adsorption capacity and residual As contents. 
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除了同步强化多种吸附作用力外，对于实际环境中的低浓度有机砷，另一种协同思路是集中强化

核心作用力，并降低弱作用力的影响，即以最强的吸附作用力为核心，其它作用力不作为单独的吸附位

点，而是作为辅助作用力对核心作用力进行强化. 这种集中强化作用对吸附容量的提高有限，但可使亲

和力得到极大提升，非常有利于低浓度污染物的去除. 鉴于重金属配位是吸附 AOCs 的最强作用力之

一，本团队在 Zr 基 MOFs 材料 UiO-66 的金属簇表面制造缺陷来增加 As-O-Zr 配位作用的位点，同时

在其配体上引入氨基，通过缺陷协同氢键强化 MOF 对低浓度 AOCs 的重金属配位作用，从而进一步提

高亲和力（图 6）[72]. 结果表明，改性后的UiO-66-D-NH2 对 1—10 mg·L−1 的AOCs 亲和力高达 7.33 × 103 L·g−1，
对初始浓度 10 mg·L−1 和 1 mg·L−1 的 AOCs 去除率分别高于 98% 和 99%. 机理研究表明，UiO-66-D-
NH2 的表面缺陷使其暴露更多的 Zr-OH 位点，促进了其对 AOCs 的配位模式从 As—O—Zr 单齿单核

配位向更稳定的双齿双核配位转变. 氨基改性后，UiO-66-D-NH2 配体中的氨基可与 AOCs 的砷酸根中

的羟基间形成 0.186 nm 的短程氢键，使两者整体的结合能下降了 19 kJ·mol−1，进一步强化了双齿配位

络合物的稳定性. 这种集中强化核心作用力的协同机制使 UiO-66-D-NH2 对低浓度 AOCs 的亲和力和

去除效果均得到极大提高，并极大减弱了环境杂质对吸附效果的影响，在 DOM 浓度为 16 mg·L−1C 时，

对 AOCs 的去除效果仍高达 99% 以上，可将实际含 AOCs 废水中的砷浓度降至 2.5 μg·L−1 以下.
 
 

图 6    缺陷协同氢键强化重金属配位机制，对低浓度 p-ASA 的吸附容量，去除率及在不同 DOM 浓度下砷的残余浓度[72]

Fig.6    Synergetic mechanism of defects and hydrogen bonds on As—O—Zr coordination for p-ASA adsorption by
UiO-66-D-NH2 and the corresponding adsorption capacity, removal rate, and the residual As contents with

different DOM concentrations 

 
 

2.3    微生物法

微生物降解（包括有氧及无氧降解）也是去除 AOCs 的有效方法之一. 其中，厌氧条件下的微生物

降解研究更为深入[73]. Han 等报道了产电细菌（EEB）介导的厌氧条件下的 ROX 生物还原降解. 发现在

ROX 降解过程中，胞内和胞外降解同时发生，As(Ⅲ) 是主要的降解产物[74]. 加入蒽醌和 2,6-二磺酸盐可

有效促进 ROX 的还原. 许多环境因素，如温度、水分、有机质及电子给体等，均会影响 AOCs 在厌氧环

境下的降解. 当污泥在 15 ℃ 或 20 ℃ 下保持 30 h 时，其中大约 10% 的 ROX 会转化为无机砷、DMA 和

其它未鉴别出形态的砷化合物. 同时，降解速率随温度的上升而提高. 有机质会给微生物提供营养，从

而加速 AOCs 的生物转化. Stolz 等通过 DFT 计算了 ROX 在厌氧条件下的电子结构，发现 ROX 的降解
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更倾向于—NO2 基团被攻击，而不是砷酸根被攻击，因此降解过程中无机砷的释放可能不是来源于

As—C 键的断裂，而是涉及到苯环的裂解 [75]. 同时，AOCs 的有氧生物降解在近年来也有所研究 .
Guzma’n-Fierro 等从 ROX 污染的土壤中分离出了甲型变形菌和厚壁菌，并将这类好氧菌用于 ROX 的

去除[76]. 发现 81.04% 的 ROX 可在一周的孵化内被去除. 虽然好氧菌及厌氧菌均可降解 AOCs，但 AOCs
更倾向与在厌氧环境下发生降解 [77]. 然而，厌氧降解比好氧降解更容易造成后续的砷污染，因此

AOCs 在好氧及厌氧条件下的微生物降解机制及影响因素仍需进一步深入研究. 

3    结论与展望（Conclusion and prospect）

动物饲料添加剂中 AOCs 的使用，不可避免地导致其中的砷向环境中释放，造成砷污染的潜在危

害. 虽然中国、美国、欧盟都已禁止了 AOCs 在饲料添加剂中的使用，但在许多其它国家的使用仍然相

当广泛. 因此，了解 AOCs 在环境中的迁移转化，并快速高效地进行去除，对降低环境砷污染风险具有

重要意义. 本综述总结了现有关于 AOCs 迁移转化、环境影响及去除方法的研究，包括降解、吸附、微

生物法等. 可以看出，由于 AOCs 结构相对复杂，具有有机-无机官能团共存的特点，且降解后会产生毒

性更高的无机砷，因此其转化过程和去除方法与传统的有机污染物和砷污染物相比，均存在较大差异.
现有研究虽然取得的了部分成果，但与无机砷的研究范围及深度相比，仍相距甚远. 可以说，对 AOCs
的研究尚处在初始阶段，仍有许多有待完善之处. 基于本文综述，以下问题或将是未来研究的重点：

（1）对 AOCs 及其降解产物的定性、定量检测手段尚不完善. AOCs 在废水及环境中的浓度都很

低，尤其是在环境中，往往是 μg·L−1 级别甚至更低. 且降解过程中的中间产物复杂. 而现有的分析检测

手段，如 HPLC-ICP-MS 只能简单的分类定量 As(Ⅴ)、As(Ⅲ)、p-ASA、ROX 等常见的 As 物种，且精度

仅能达到 1 μg·L−1 左右，使 AOCs 降解过程中很多含砷中间产物，无法准确定性及定量，使 AOCs 降解

途径及环境影响的准确分析仍然十分困难. 因此，发展各种形态的 AOCs 的定性定量分析方法，进一步

鉴别 AOCs 降解过程中的中间产物，对于准确评估 AOCs 的环境风险具有重要意义.
（2）目前通过降解法（生物/非生物降解）去除 AOCs，过程中会产生毒性更大的无机砷. 虽然已有通

过沉淀、絮凝、吸附等方法对无机砷进行后续去除，但去除过程往往需要外加药剂或调节 pH，造成处

理工艺复杂化，且仍有向环境中释放无机砷的风险. 因此，一步降解-固定 AOCs 的处理方法及机制仍

需深入研究，如使用微生物-铁基纳米材料复合体系、非均相 Fenton 体系等. 在简化处理工艺的同时，

强化对降解产生的无机砷的深度固定，进一步降低其向环境中排放的风险.
（3）吸附法虽然能在不改变 AOCs 结构的基础上将其直接去除，但 AOCs 极低的浓度、大量的共存

杂离子对吸附材料的亲和力提出了很高的要求. 然而，目前对 AOCs 吸附材料的研究还多集中在如何

提高材料比表面积，增加活性位点，从而提高对 AOCs 的吸附容量方面，对亲和力的关注甚少. 同时，目

前 AOCs 的吸附还多在高浓度范围内，最高达到 500 mg·L−1，即使相对低浓度也有 10 mg·L−1 左右，远远

高于实际废水和环境中的 AOCs 浓度，很难准确评估材料对实际环境中 AOCs 的吸附效果. 因此，如何

通过强化吸附过程中的化学作用力来提高材料对 AOCs 的亲和力，同时研究材料在低 AOCs 浓度下的

吸附效果，可能是今后吸附法的研究重点.
（4）目前对 AOCs 的迁移转化及去除研究多集中在水体系中，土壤中的研究还相对较少. 事实上，

水和土壤是环境中两个连通且相互影响的介质，且土壤中本身也存在多种对砷有固定及降解作用的矿

物（如 Fe、Mn）等. 因此，加强 AOCs 在土壤中的迁移转化及相应的修复方法的研究，进一步进行 AOCs
在多环境介质中的联合转化研究，可为 AOCs 在环境中的全生命周期分析风险评估提供理论依据.
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