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Zn 2+ 和 HCO3 
− 对纳米磁性铁去除水中砷的影响 
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摘 要：研究 Zn 2+ 和 HCO3 
− 对纳米磁性铁去除水中砷的影响。结果表明：Zn 2+ 可以显著增强纳米磁性铁对砷的吸 

附，使 As(Ⅴ)去除率由原来的 66%提高到 99%以上； HCO3 
− 对纳米磁性铁吸附砷具有明显的抑制作用，使 As(Ⅴ) 

去除率降至 15%；而 Zn 2+ 可以削弱 HCO3 
− 对 As(Ⅴ)吸附的抑制效应，在较短时间内(2 h)去除 90%以上的 As(Ⅴ)， 

达到世界卫生组织规定的饮用水砷标准 10 μg/L。 
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Abstract: The effects of Zn 2+ and HCO3 
− on arsenic adsorption by magnetite nanoparticles were investigated. The results 

show  that  in  the presence of Zn 2+ ,  the As(Ⅴ) adsorption on magnetite  nanoparticles  is significantly  enhanced  and  the 
arsenic  removal  rate  is  increased  from  66%  to  over  99%;  and  the  arsenic  (Ⅴ)  adsorption  can  be  suppressed  by  the 
presence of HCO3 

− , resulting in the fact  that the arsenic removal rate is reduced to 15%. However,  the addition of Zn 2+ 

can offset the negative effect of bicarbonate on arsenic (Ⅴ) adsorption by magnetite nanoparticles, thus, the arsenic (Ⅴ) 
can be effectively removed by over 90% in 2 h,  to meet the drinking water standard for arsenic (10 μg/L) set by world 
health organization. 
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目前，水体砷污染已经成为全球范围内普遍存在 

的问题。除了孟加拉国及印度孟加拉邦地区灾难性的 

水砷污染，美国、墨西哥、智利等国家也发现了高浓 

度的砷 [1] 。我国砷污染问题也十分严重，已有 13个省 

存在着饮用水中砷过量的问题 [2−3] 。近年来，我国、美 

国、 欧盟先后将砷的饮水标准最大允许浓度 
(Maximum contaminant level, MCL)下调为世界卫生组 

织建议的 10 μg/L [4] 。标准的重新修订，迫切需要改进 

或发展相应的除砷处理技术。但是已有的水处理技术 
(如絮凝沉淀、离子交换、膜处理等)存在或费用高， 

或处理效率低，或产生废弃物量大等缺点，难以实现 

广泛的应用 [5] 。 

吸附法凭借其除砷处理效果好、易操作、成本低 

等优点，逐渐受到研究者的青睐 [6−8] 。诸多文献显示， 

铁的氧化物对砷具有较优的吸附性能，源于二者能形 

成特殊结构的配合体 [9−11] 。但是，这些吸附剂普遍存 

在比表面积小、传质速度慢、回收困难等问题 [12−13] 。 

近来，纳米技术的出现带来了新的发展前景。纳米颗 

粒吸附剂由于在水体中分散性好、传质速度快、还 

可克服传统工艺的不足(如填料塔的阻塞、膜污染等)， 
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在废水处理方面越来越受到科研工作者的关注 [14−16] 。 

纳米磁性铁吸附砷被认为是一项很有前景的除砷技 

术，这是由于纳米磁性铁具有比表面积大、吸附能力 

强、磁性特征而易于从水中分离等优点，因此，该技 

术成本较低、操作简单，可直接应用于小型污水处理 

厂甚至家庭用户 [17] 。 

目前，关于纳米磁性铁吸附砷的研究还不系统， 

特别是共存离子对纳米磁性铁吸附砷影响的研究。在 

自然水体中，砷常常会与一些离子共同存在。如，金 

属离子  Zn 2+ 是环境水体中常见的离子，常以  mg/L 
级 [18−20] 出现，碳酸氢根(HCO3 

− )几乎存在于所有的环 

境水体中，地下水中总碳酸盐浓度范围是  0.5~8 
mmol/L。这些共存的离子会对砷的吸附行为产生重要 

的影响。已有研究表明，在  Zn 2+ 共存条件下，As(Ⅴ) 
在针铁矿上的吸附明显增强 [21] 。而 HCO3 

− 会对砷在铁 

氧化物上的吸附产生竞争性的抑制作用 [22−23] 。但是目 

前关于 Zn 2+ 和 HCO3 
− 对砷吸附影响研究的报道很少。 

在水体环境中砷通常以三价 (As(Ⅲ ))和五价 
(As(Ⅴ))形式存在，As(Ⅴ)是含氧水体中的热力学稳定 

形态，也是地表水中砷的主要存在形式。 

因此，本文作者研究 Zn 2+ 和 HCO3 
− 对纳米磁性铁 

去除水体中 As(Ⅴ)的影响，为纳米磁性铁应用于水体 

砷的处理提供依据。 

1  实验 

1.1  材料及分析方法 

实验所用纳米磁性铁(Fe3O4)来源于美国  Reade 
Advanced  Materials  (www.reade.com)  (Reno,  NV., 
USA)。纯度(质量分数)＞98%，颗粒密度约为  5.18 
g/cm 3 ，平均粒径为 19.3 nm，比表面积为 60 m 2 /g，零 

电荷点(pHpzc)为 6.8。图 1 所示为厂家提供的纳米磁 

性铁的 TEM 像。如图 1 所示，纳米磁性铁颗粒分布 

较为均匀，形状较为规则，大致呈球形。 

实验所用试剂均为分析纯。称取一定量五氧化二 

砷(As2O5∙3H2O)溶解于 1 L浓度为 0.1 mol/L的氢氧化 

钠溶液中，得到 1 000 mg/L的 As(Ⅴ)储备液。实验中 

所用背景溶液含有 0.01  mol/L  NaNO3 和 0.005  mol/L 
三(羟甲基)氨基甲烷盐酸盐(Tris)，用 NaOH 和 HNO3 

调节  pH 值至  8.0(在此条件下，93.29% 的  As( ) Ⅴ 以 
HAsO4 

2− 的形式存在，6.69%的 As( ) Ⅴ 以 H2AsO4 
− 的形 

式存在，0.02%的  As( ) Ⅴ 以  AsO4 
3− 的形式存在。以上 

数据由 Visual Minteq软件计算得到)； 含砷溶液由背景 

电解液加一定量 As(Ⅴ)储备液配制而成。考察 Zn 2+ 和 

图 1  纳米磁性铁的 TEM像 

Fig.1  TEM image of magnetite nanoparticles 

HCO3 
− 的影响时，使溶液中分别含  Zn 2+ 为  3  mg/L， 

HCO3 
−  为 0.003 mol/L。 

砷、锌的浓度分别采用电感耦合等离子体质谱仪 
(ICPMS)(PerkinElmer  Elan  9000)和电感耦合等离子 

体发射光谱仪(ICP)(PerkinElmer  Optima  4300DV)进 

行测定。 

1.2  吸附实验 

在容量为 1  L的玻璃容器中加入反应溶液以及纳 

米磁性铁进行吸附实验(实验方案见表 1)。 采用高架旋 

转混合器搅拌，定时取样，样品过 0.45 μm的滤膜后， 

加入适量浓硝酸，使样品中含有  1%(体积分数)的硝 

酸，用于测定砷和 Zn 2+ 的浓度。在每个动力学实验结 

束后，测定体系中的  pH 值。控制实验(Exp.1)同时进 

行，即在反应体系中加入相同浓度的 Zn 2+ 和砷溶液， 

而不加入纳米磁性铁吸附剂，其他操作与上述相同。 

在 Exp.6 中，Zn 2+ 储备液是通过注射器泵以 2.8  mL/h 
的流速持续地加入到反应体系中，并搅拌均匀。用注 

表 1  实验设计方案 

Table 1  Experimental protocols 

Test No.  Reaction systerm 

Exp.1  As(Ⅴ) + Zn 2+ 

Exp.2  As(Ⅴ) +Fe3O4 

Exp.3  As(Ⅴ) +Fe3O4+ Zn 2+ 

Exp.4  As(Ⅴ) + Fe3O4+ HCO3 
− 

Exp.5  As(Ⅴ) + Fe3O4+ HCO3 
− + Zn 2+ 

Exp.6  As(Ⅴ) + Fe3O4+ HCO3 
− + Zn 2+ 

The  initial  concentration  of  each  comound  in  the  reaction 
system: As(Ⅴ), 100 μg/L; Fe3O4, 0.1 g/L; Zn 2+ , 3 mg/L(except 
for Exp.6); HCO3 

− , 0.003 mol/L.
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射器泵加入  Zn 2+ 是为了避免溶液中存在高浓度的 
Zn 2+ ， 而在纳米磁性铁表面形成氢氧化锌沉淀。 2 h 后， 

停止 Zn 2+ 储备液的加入。 

2  结果与讨论 

2.1    Zn 2+ 对纳米磁性铁吸附砷的影响 

砷在纳米磁性铁上的吸附表现出两相的特征，即 

反应初期，吸附是一个相对较快的过程，随后是一个 

持续的慢吸附过程。这种现象与文献中报道的砷在铁 

氧化物和土壤中的吸附现象一致 [24−28] ，因此，采用两 

相一级动力学模型(Biphasic  firstorder  kinetics  model, 
BFKM)对  As(Ⅴ)在纳米磁性铁吸附动力学数据进行 

拟合： 

t k t k t  f f  s r  e ) 1 ( e 
e 0 

e − − ⋅ − + ⋅ = 
− 
− 

ρ ρ 
ρ ρ 

或可以变成下面的展开式： 

] e ) 1 ( e )[ 1 (  s r 

0 

e 

0 

e 

0 

t k t k t  f f − − ⋅ − + ⋅ − + = 
ρ 
ρ 

ρ 
ρ 

ρ 
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式中：ρt 表示某一时刻溶质的溶液相浓度，μg/L；ρe 
是假定平衡时溶质的溶液相浓度，μg/L；ρ0 为溶质的 

溶液相初始浓度，μg/L； ρe/ρ0 可用于表示吸附程度的 

大小, ρe/ρ0 值越小，吸附程度越大；t表示吸附反应时 

间，h −1 ；kr 和 ks 分别是快速吸附和慢吸附反应的表观 

一级速率常数，h −1 ；f 和(1−f )则分别表示快速吸附和 

慢吸附部分所占的比例。As(Ⅴ)吸附动力学曲线及模 

型拟合结果见表 2和图 2~4。 

表 2  两相一级动力学模型(BFKM)拟合参数 

Table 2  Parameters of biphasic firstorder kinetics model 

Test No.  ρe/ρ0  f  kr/h −1  ks//h −1  r 2 

Exp.1 a  −  −  −  −  − 

Exp.2  0.337  0.374  2.641  0.183  0.997 

Exp.3  0.008  0.450  10.31  1.971  0.999 

Exp.4 a  −  −  −  −  − 

Exp.5  0.297  0.507  9.469  0.616  0.999 

Exp.6  0.029  0.965  1.498  0.145  0.995 

a: The data are too small to be fitted. 

图 2所示为 Zn 2+ 对 As(Ⅴ)在纳米磁性铁上吸附的 

影响(pH=8.0)。由图 2可知，在无 Zn 2+ 存在时(Exp.2)， 

A s (Ⅴ )溶液浓度下降较慢，其最终去除效率为 

图 2  Zn 2+ 对 As(Ⅴ)在纳米磁性铁上吸附的影响 

Fig.2  Effect  of  Zn 2+  on  As(Ⅴ )  adsorption  by  magnetite 

nanoparticles 

图 3  HCO3 
− 对 As(Ⅴ)在纳米磁性铁上吸附的影响 

Fig.3  Effect  of  HCO3 
−  on  As(Ⅴ)  adsorption  by  magnetite 

nanoparticles 

图4  在HCO3 
− 存在下(Exp.4)与在Zn 2+ 和HCO3 

− 共存(Exp.5) 

下 As(Ⅴ)的吸附动力学曲线 

Fig.4  As(Ⅴ) adsorption kinetics in presence of HCO3 
− versus 

that in presence of Zn 2+ and HCO3 
−
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66%(ρe/ρ0  值为  0.337)，没有达到砷的饮用水标准 
MCL(10  μg/L)。当反应体系中加入  Zn 2+ 时(Exp.3)， 
As(Ⅴ)的吸附反应速率常数(kr 和 ks 明显增大)，在 1 h 
内，As(Ⅴ)浓度就降至 10 μg/L以下，其最终去除效率 

提高到了近 100%(ρe/ρ0 值为 0.008)。 此外， 溶液中 Zn 2+ 

浓度也会随反应时间而降低，这是因为纳米磁性铁对 
Zn 2+ 也存在吸附作用，吸附率为  50%左右(结果未显 

示)。而在控制试验(Exp.1)中，反应 20 h 内，砷和 Zn 2+ 

浓度(未显示)基本上没有变化，表明沉淀作用不是 
Zn 2+ 加强砷吸附的原因，而有可能是由于三元表面络 

合物(表面−金属−配体)的形成，即 As(Ⅴ)与 Zn 2+ 发生 

络合反应， 形成可能具有与 adamitelike(Zn2(AsO4)OH) 
相似或相同结构组成和性质的金属−配体络合物(锌− 
砷酸络合物)。 这种络合物可表现出与未络合的配体完 

全不同的吸附行为，即在 pH=8.0时，锌−砷酸络合物 

表现出“类金属”的正电性，而此时纳米磁性铁表面负 

电荷量增加，因此，二者之间具有很强的亲和力，导 

致As(Ⅴ)在纳米磁性铁上的吸附程度在 Zn 2+ 作用下显 

著增强 [29] 。 

2.2  HCO3 
− 对纳米磁性铁吸附砷的影响 

图  3  所示为  As(Ⅴ)在单一存在 (Exp.2)和与 
HCO3 

− 共存时(Exp.4)在纳米磁性铁上吸附率随时间的 

变化。 从图3可看出， 相对于As(Ⅴ)的单一吸附， HCO3 
− 

的存在大大降低了  As(Ⅴ)的吸附，在反应  8  h 后， 
HCO3 

− 共存体系内的 As(Ⅴ)的吸附率只有 15%，相比 

于单一吸附的 55%， 吸附率降低了 40%左右。 据报道， 

同  As(Ⅴ)一样， − 2 
3 CO  也可以在无定形铁氧化物上形 

成质子化表面络合物和非质子的内层单齿表面络合 

物 [30] 。碳酸盐溶液对砷地球化学性质具有重要的作 

用，有研究证明砂岩含水层含砷硫化物的矿物(如 
As2S3 和 AsS)中砷的释放与浸出液中 HCO3 

− 的浓度呈 

显著的正相关关系 [31] ，并且提出了几种地下水中稳定 

的砷−碳酸根络合物，包括 As(CO3)2 − 、As(CO3)(OH)2 − 

和 AsCO3 
+ 。 

因此，HCO3 
− 对  As(Ⅴ)吸附的抑制作用可能是由 

于两者具有相同的吸附位点产生的竞争效应，或是两 

者形成对纳米磁性铁亲和力弱的砷−碳酸根络合物。 

2.3  Zn 2+ 和 HCO3 
− 共存对纳米磁性铁吸附砷的影响 

图 4所示为在 Zn 2+ 和 HCO3 
− 存在条件下(Exp.5)， 

As[ ] Ⅴ 的吸附动力学曲线。 由图 4可见， 相比于 HCO3 
− 

单一存在(Exp.4)，Zn 2+ 的加入显著增强了  As(Ⅴ)的吸 

附，抑制了 HCO3 
− 的干扰作用，反应 8  h 后，吸附率 

由  15%提高到了  70%。这可能是由于  Zn 2+ 与  As(Ⅴ) 

形成的络合物(锌−砷酸)在纳米磁性铁表面具有很强 

的吸附作用，减少了砷−碳酸根络合物的形成；或是 

锌−砷酸络合物的类金属特性，具有与自由态砷酸和 
HCO3 

− 不同的吸附位点，从而在一定程度上抑制了 
HCO3 

− 的干扰吸附作用。 

从图 4 可知，Zn 2+ 可以在一定程度上抑制 HCO3 
− 

的干扰作用，增强 As(Ⅴ)吸附，但是 As(Ⅴ)浓度最终 

没有达到砷的饮用水标准，这可能是由于纳米磁性铁 

对  Zn 2+ 存在吸附，降低了作用于  As(Ⅴ)吸附的溶液 
Zn 2+ 浓度。为提高反应溶液中  Zn 2+ 浓度，同时避免溶 

液中出现过高浓度 Zn 2+ 而在纳米磁性铁表面形成氢氧 

化锌沉淀，采用持续加入  Zn 2+ 的方式(Exp.6)，考察 
HCO3 

− 干扰作用下  As(Ⅴ)在纳米磁性铁上的吸附。图 
5 所示为反应系统中，As(Ⅴ)和  Zn 2+ 浓度随时间的变 

化。由图 5可见，As(Ⅴ)浓度在 2 h内降低至 10 μg /L 
以下，达到了砷的饮用水标准，As(Ⅴ)的最终去除率 

为 97%(ρe/ρ0 值为 0.029)。Zn 2+ 浓度在反应时间内一直 

较低(＜5 mg/L)，如图 5所示，在反应初期的 2 h内， 

随着 Zn 2+ 的持续加入， Zn 2+ 浓度不断升高。 当停止 Zn 2+ 

储备液的加入，Zn 2+ 由于纳米磁性铁的吸附作用，浓 

度开始逐渐下降， 在反应 20 h 后， 降至 2.5 mg/L(达到 

世界卫生组织饮用水锌的MCL, 3 mg/L)。这一结果表 

明， 只要体系中存在一定浓度的 Zn 2+ ， 就能克服HCO3 
− 

对纳米磁性铁吸附砷的干扰作用，使 As(Ⅴ)达到饮用 

水标准。 

图 5  Zn 2+ 持续加入实验(Exp.6)中As(Ⅴ)和 Zn 2+ 浓度随时间 

的变化 

Fig.5  Changes  in  concentrations  of  As(Ⅴ)  and  Zn 2+  for 

experiment (Exp.6) with Zn 2+ continuously supplied 

3  结论 

1) 在 pH=8.0 时，Zn 2+ 对 As(Ⅴ)在纳米磁性铁上
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的吸附具有显著的加强作用，使 As(Ⅴ)的最终去除率 

由原来的  66%提高到了近  100%，达到砷的饮用水标 

准(10 μg/L)。 
2) HCO3 

− 能显著干扰 As(Ⅴ)在纳米磁性铁上的吸 

附，使 As[ ] Ⅴ 的去除率降至 15%。 
3)  Zn 2+ 可以削弱  HCO3 

− 对  As(Ⅴ)吸附的干扰效 

应，当反应溶液中存在一定浓度的 Zn 2+ 时，可在较短 

时间内(2 h)去除 90%以上的 As(Ⅴ)，达到砷的饮用水 

标准，表明 Zn 2+ 对提高纳米磁性铁除砷效率具有很强 

的实用意义。 
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