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摘　要　水体中的砷主要以亚砷酸（As(Ⅲ)）形态存在 . 金属氧化物常用于水体砷的去除，但其对

As(Ⅲ)的亲和力较弱，导致水体砷很难去除，因此，寻求高效、廉价、绿色的除 As(Ⅲ)材料具有显著的

环境意义. 天然含铁锰矿是一种高效的砷吸附剂，由于自然形成条件复杂，其不同含铁锰矿对 As(Ⅲ)的
去除性能存在较大差异. 本研究以两种不同 Mn/Fe比例的天然含铁锰矿 (NFM-L、NFM-H)为研究对象，

评估其对 As(Ⅲ)的吸附性能，并结合 XPS、XRD等光谱学表征手段探究其砷的去除机制. 实验结果表

明，NFM-L的 Fe含量是 NFM-H的 5.61倍，其 As(Ⅲ)的最大吸附量 (24.82 mg·g−1)与吸附速率亦显著高

于 NFM-H(18.94 mg·g−1)，NFM-L和 NFM-H对 As(Ⅲ)的等温吸附曲线更符合 Freundlich模型. 影响因子实

验表明，溶液 pH值对 NFM-L的影响更大，共存离子 H2PO4
−能够显著抑制两种材料对 As(Ⅲ)的吸附，

但是材料粒径对 As(Ⅲ)去除的影响较小. 光谱学表征发现，两种矿物吸附砷后结构并未发生明显变化，

但锰氧化物能将 As(Ⅲ)氧化为 As(V)，从而显著提高了铁锰矿对砷的吸附能力.
关键词　天然含铁锰矿，As(Ⅲ)，Mn/Fe，氧化，吸附.
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Abstract　Arsenic  in  water  is  mainly  present  in  the  form  of  arsenite  (As(Ⅲ)).  Metal  oxides  are
commonly  used  for  arsenic  removal  in  water,  but  their  affinity  with  As(Ⅲ)  is  weak,  making  it
difficult  to  remove  arsenic  from  water.  Therefore,  seeking  efficient,  inexpensive,  and
environmentally  friendly  As(Ⅲ)  removal  materials  is  of  great  environmental  significance.  Natural
iron-manganese-containing  minerals  are  efficient  arsenic  adsorbents,  but  different  iron-manganese-
containing minerals  have significantly different  As(Ⅲ)  removal  performances due to their  complex
natural  formation  conditions.  In  this  study,  two  natural  iron-manganese-containing  minerals  with
different  Mn/Fe  ratios  (NFM-L  and  NFM-H)  were  selected  as  research  subjects  to  evaluate  their
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adsorption  performances  for  As(Ⅲ).  XPS,  XRD,  and  other  spectroscopic  characterization  methods
were  used  to  explore  the  arsenic  removal  mechanism.  The  results  showed  that  the  Fe  content  of
NFM-L  was  5.61  times  that  of  NFM-H,  and  its  maximum  adsorption  capacity  for  As(Ⅲ)
(24.82 mg·g−1) and adsorption rate were significantly higher than that of NFM-H (18.94 mg·g−1). And
the isothermal adsorption curves for As(Ⅲ)  by NFM-L and NFM-H were more consistent  with the
Freundlich model. The influence factor experiments showed that the solution pH had a greater impact
on  NFM-L,  and  the  coexisting  ion  H2PO4

−  could  significantly  inhibit  the  adsorption  of  As(Ⅲ)  by
both  materials,  while  material  particle  size  had  a  smaller  effect  on  As(Ⅲ)  removal.  Spectroscopic
characterization  showed  that  the  structure  of  the  two  minerals  did  not  change  significantly  after
arsenic adsorption, but manganese oxide could oxidize As(Ⅲ) to As(V), significantly enhancing the
adsorption  capacity  of  iron-manganese-containing  minerals  for  arsenic.  In  conclusion,  this  study
revealed  the  arsenic  removal  mechanism  of  natural  iron-manganese-containing  minerals,  providing
theoretical support for the exploration of efficient, inexpensive and environmentally friendly As(Ⅲ)
removal  materials  and  offering  new  ideas  for  the  treatment  of  arsenic  pollution  in  water
environments.
Keywords　natural iron manganese ore，As(Ⅲ)，Mn/Fe，oxidation，adsorption.

 

砷是自然界中常见的有毒类金属元素. 亚砷酸盐（As（Ⅲ））和砷酸盐（As（V））是无机砷的两种重要

的氧化态，且 As（Ⅲ）的毒性是 As（V）的 60倍[1 − 2]. 因此，为了防止砷污染对人体健康造成危害，1993年

世界卫生组织（WHO）将饮用水中砷的浓度限值由 50 μg·L−1 降低至 10 μg·L−1[3].
吸附/氧化法除 As（Ⅲ）是最有前景的砷去除方法之一[4 − 6]. 这主要是由于 As（Ⅲ）的迁移性强，对金

属氧化物亲和力弱. 相反，As（V）对金属氧化物亲和力较强[7 − 8]. 因此，As（Ⅲ）氧化为 As（V）后，再利用

吸附剂高效吸附 As（V）是去除 As（Ⅲ）的有效途径. 天然含铁锰矿同时具备吸附和氧化特性，被认为是

一种高效、绿色的砷去除剂[9 − 10]. Chakravarty等[11] 采用廉价含铁锰矿去除地下水中的砷，结果发现天

然含铁锰矿具有良好的砷去除效果. Eleonora Deschamps等采用含有 Fe、Mn的天然矿物作为反应实验

柱的填充材料去除砷污染的水体，结果发现其砷吸附容量高达 14.7 mg·g−1[12]. 但是，由于形成条件复

杂，天然含铁锰矿成分存在较大差异[13]，对砷的去除效果也明显不同. 然而，目前有关不同成分天然含

铁锰矿对砷去除的效果和机制的研究少见报道.
本研究选取不同 Fe/Mn比例的天然含铁锰矿为研究对象，采用等温吸附实验评估其对砷的吸附容

量，同时探究粒径、溶液 pH、共存离子等对砷吸附性能的影响. 实验结合 XRD、XPS、SEM等表征手

段，探究不同天然含铁锰矿的除砷机制. 本研究探讨不同种类天然含铁锰矿的除砷效果和机制，为砷污

染修复材料的选择提供理论依据. 

1    材料与方法 （Materials and methods）
 

1.1    供试材料

实验中使用的化学试剂磷有酸二氢钠（NaH2PO4）、氯化钙（CaCl2）、碳酸氢钠（NaHCO3）、碳酸钠

（Na2CO3）、硫酸钾（K2SO4）、硝酸钠（NaNO3）、氢氧化钠（NaOH）、盐酸（HCl）、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 1000 mg·L−1 分析纯 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.
两种天然含铁锰矿均采自于广西贵港木圭锰矿区，呈岩石块状，根据其 Mn/Fe含量比的高低水平，

分别标记为 NFM-L和 NFM-H. 矿石块经水洗、自然风干后，使用球磨机研磨成 20目、60目、100目和

300目的粉末样，密封备用. 

1.2    实验设计和方法 

1.2.1    不同粒径矿物的除砷效果影响

分别称取 20目、60目、100目、300目 NFM-L和 NFM-H粉末样品 0.15 g于 50 mL离心管中，加
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入 15 mL、240 mg·L−1 （pH为 7.0）的 As（Ⅲ）溶液；在 25 ℃、180 r·min−1 条件下，连续震荡 24 h，实验重

复 3次. 反应结束后，采用 0.22 μm滤膜快速过滤悬浮液，上清液经原子荧光光谱仪测定溶液中砷浓

度，并根据公式（1）和公式（2）计算砷去除率与吸附容量.

W = (C0−C1)/C0×100% （1）

Qe = (C0−C1)×V/m （2）

式中，W 为砷去除率，%；C0 为砷初始浓度，mg·L−1；C1 为反应后上清液中砷浓度，mg·L−1；Qe 为砷吸附

容量，mg·L−1；V 为反应液体积，L；m 为吸附剂质量，g. 

1.2.2    溶液 pH值对吸附砷的影响

称取 0.15 g、100目的矿物材料（NFM-L或 NFM-H）于 50 mL离心管中. 加入 15 mL、240 mg·L−1 不

同 pH （pH分别设置为 1、3、5、7、9、11、13）的 As（Ⅲ）溶液. 将离心管密封后，置于 25 ℃、180 r·min−1

恒温振荡器中连续振荡 24 h，实验重复 3次. 反应结束后，采用 0.22 μm滤膜快速过滤悬浮液，上清液

经原子荧光光谱仪测定溶液中砷浓度，并根据公式（1）和公式（2）计算砷去除率与吸附容量. 

1.2.3    等温吸附实验

称取 0.15 g、100目的矿物粉末（NFM-L和 NFM-H）于 50 mL离心管中，分别加入 15 mL不同浓度

的 As（Ⅲ）溶液（pH为 7.0）. 密封离心管，放置于 25 ℃、180 r·min−1 恒温振荡器中连续振荡 24 h. 反应结

束后，迅速将悬浮液离心过滤，保留上清液，使用原子荧光光谱仪（AFS，型号为 AFS-8220，北京吉天仪

器有限公司）测定其砷含量. As（Ⅲ）浓度分别设置为 10、20、40、80、160、240、400、800 mg·L−1，实验重

复 3次. 并采用公式（1）和公式（2）分别计算砷去除率、吸附容量.
实验数据采用 Freundlich模型和 Langmuir模型进行拟合，Freundlich模型描述的是非均匀吸附表

面在非理想条件下的吸附[14]，表达式为：

Qe = KfC1/n （3）

Kf Kf式中，C 为吸附平衡时溶液中重金属的浓度，mg·L−1； 与 n 是经验常数，其中 是与吸附性能相关的

参数，n 是反应键能经验常数.
Langmuir吸附等温模型的假设基础是：吸附位点均匀分布且吸附能力无差异，吸附过程为单分子

层的物理或化学吸附[15]，表达式为：

Qe = Qm×KL×C/(1+KL×C) （4）

Qm KL式中， 为最大吸附量，mg·g−1； 是 Langmuir常数. 

1.2.4    吸附动力学实验

称取 0.15 g、100目的矿物粉末（NFM-L或 NFM-H）于 50 mL离心管中，然后加入 15 mL、240 mg·L−1

（pH为 7.0）的 As（Ⅲ）溶液. 将离心管密封放置于 25 ℃、180 r·min−1 的恒温振荡器中连续振荡不同时间

（10 min、30 min、1 h、2 h、4 h、8 h、12 h、16 h和 24 h），反应到设定时间后快速离心过滤，保留上清液，

采用原子荧光光谱仪测定溶液中砷浓度，实验重复 3次. 根据公式（1）和（2）计算砷的去除率与吸附容

量. 通过准一级动力学模型和伪二级动力学模型[16] 拟合吸附数据. 准一级动力学方程为：

qt = qe
[
1− exp(−K1t)

]
（5）

该方程可以线性化为：

ln (qe−qt) = lnqe−K1t （6）

伪二级动力学被广泛用于描述吸附剂对 As（Ⅲ）的吸附行为，它假定吸附容量与吸附剂上的活性

未占据位点的数量呈正比[17]. 伪二级动力学方程可以表示为：

t
qt
=

1
K2q2

e

+
t

qe
（7）

h0 = K2×q2
e （8）
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式中，qt 为时间 t 时吸附在吸附剂上的 As（Ⅲ）的量，mg∙g−1；K1 为准一级动力学 As（Ⅲ）吸附的速率常

数，min−1；K2 为伪二级动力学 As（Ⅲ）吸附的速率常数，g∙mg−1∙min−1. 

1.2.5    共存离子影响实验

考虑到实际砷污染水体中，往往是多种离子共存的复杂环境. 因此，选取了环境中典型的几种离子

（Ca2+、H2PO4
−、SO4

2−和 CO3
2−），考察其对 NFM-L和 NFM-H除砷的影响 . 实验步骤如下：称取 0.15 g、

100目矿物粉末（NFM-L或 NFM-H）于 50 mL离心管中，加入 15 mL、20 mg·L−1 （pH 7.0）的 As（Ⅲ）溶

液，As（Ⅲ）溶液中分别添加 0、25、50、100 mg·L−1 的 Ca2+、H2PO4
−、SO4

2−和 CO3
2−离子. 随后，将离心管

密封放置于 25 ℃、180 r·min−1 恒温振荡器中连续振荡 24 h，实验重复 3次. 反应结束后，采用 0.22 μm
滤膜快速过滤悬浮液，上清液经原子荧光光谱仪测定溶液中的砷浓度，并根据公式（1）和公式（2）计算

砷去除率与吸附容量. 

1.2.6    吸附/解吸实验

为了评估材料的吸附性能，采用吸附/解吸实验观察材料的固砷能力. 吸附实验：分别称取 0.15 g、

100目的矿物材料（NFM-L或 NFM-H）于 50 mL离心管中 . 加入 15 mL、240 mg·L−1（pH 7.0）的 As（Ⅲ）

溶液，砷溶液中含有浓度为 0.01 mol·L−1 背景离子 NO3
−. 离心管密封后，将其放置于 25 ℃、180 r·min−1

恒温振荡器中连续振荡 24 h. 反应结束后，快速离心、过滤，保留上清液，实验重复 3次. 最后，采用经

原子荧光光谱仪测定吸附液中砷浓度，记为 C1.
解吸实验：将上述吸附实验固体用饱和 NaCl溶液清洗两次后，将固体沉淀放置于 50 mL离心管

中 . 向离心管中分别加入 15 mL、0.1 mol·L−1 NaOH、0.5 mol·L−1 NaHCO3 或 0.1 mol·L−1 NaCl溶液 . 在
25 ℃，180 r·min−1 恒温振荡器中振荡解吸 24 h. 解吸结束后，采用 0.22 μm滤膜快速过滤悬浮液，保留解

吸液. 解吸液经原子荧光光谱仪测定溶液中砷浓度，记为 C2，并根据公式（9）计算砷解吸率：

W1 =C2/(C0−C1)×100% （9）

式中，W1 为砷解吸率，%；C2 为固体上砷解吸后溶液中的砷浓度，mg·L−1. 

1.3    样品分析测试方法

采用 X射线衍射仪（XRD）分析矿物材料的组成，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°；采用傅里叶变换红外光谱（FTIR）分析材料与砷反应前后

表面官能团的变化；采用扫描电子显微镜（SEM）观察改性前后天然含铁锰矿的表面形貌差异；采用

X射线光电子能谱（XPS）分析材料反应前后元素价态变化，测试条件为：Al靶，真空 2×10−7 Pa，XPS图

谱用 Avantage软件进行多峰拟合分离重叠峰，采用 C1s作为电荷校正标准；采用比表面积测试仪测试

材料的比表面积；电荷零点采用 Zeta电位仪测试. 采用王水法消解 NFM-L和 NFM-H矿物样品，使用

ICP-MS测定其各类元素含量. 矿物含水率测定采用烘干法. 首先，将玻璃器皿清洗干净后放置于鼓风

干燥箱中烘干. 烘干后，称其质量，m1；称取一定量的矿物粉末（NFM-L或 NFM-H）于玻璃器皿中，质量

m2；将玻璃器皿和矿物粉末一起放置于 105 ℃ 干燥箱中烘干，至质量恒定不变为止. 最后，将玻璃器皿

和矿物粉末放置在室温下冷却后称重，质量记为 m3，并根据公式（10）计算矿物粉末含水率 W2：

W2 = (m3−m1)/m2×100% （10）

式中，W2 为含水率，%；m1 为玻璃器皿干重，g；m2 为矿物粉末鲜重，g；m3 为玻璃器皿和矿物粉末

的干重，g. 

2    结果与讨论 （Results and discussion）
 

2.1    矿物材料的表征

两种材料的元素含量分析如表 1所示. 结果表明，NFM-L和 NFM-H中除含 Fe、Mn元素外，还含

有大量其它元素，特别是 Al、Si等元素. 这是由于在自然条件下，天然含铁锰矿形成条件复杂导致的.
NFM-L中 Fe、Mn含量分别为 6.45%、45.7%，Mn/Fe为 7.09. 然而，NFM-H中 Fe、Mn含量分别为 1.15%、

32.9%，Mn/Fe为 28.62. 相比 NFM-L，NFM-H为高锰含铁锰矿 . 但是，NFM-L和 NFM-H的 pH区别不

2720 环　　境　　化　　学 43 卷



大，均在 7左右，分别为 7.12和 7.54；同时，NFM-L和 NFM-H的电荷零点差异也较小，分别为 6.60和

7.36，且含水率分别为 1.92%和 0.31%，NFM-L略大 . 然而，NFM-L（20.14 m2·g−1）的比表面积远大于

NFM-H（2.45 m2·g−1），是其 8.22倍（表 2）.
 
 

表 1    供试两种含铁锰矿材料的元素组成表（%）

Table 1    Elemental composition of the two tested iron-manganese-containing minerals（%）
 

材料
Material Fe Mn Al Si P Ca Mg Ni

NFM-L 6.4524 45.6941 7.0730 4.6240 0.6130 0.0560 0.1260 0.0240

NFM-H 1.1455 32.9149 1.6430 4.2500 0.5320 0.3390 0.3420 0.0280

材料
Material Zn Cd Cr Ti Na K As Pb

NFM-L 0.0250 0.0000 0.0040 0.0730 0.0030 0.0050 0.0060 0.0160

NFM-H 0.0370 0.0020 0.0070 0.0090 0.0030 0.0010 0.0350 0.0120
 

 
 

表 2    供试两种含铁锰矿材料的理化性质

Table 2    Physical and chemical properties of the two tested iron-manganese-containing minerals
 

材料
Material pH

含水率/%
Moisture content

比表面积/（m2·g−1）
Specific surface area

电荷零点
Point of zero charge

NFM-L 7.12 1.92 20.14 6.60

NFM-H 7.54 0.31 2.45 7.36
 

通过对 NFM-L和 NFM-H进行 XRD分析发现，NFM-L和 NFM-H均含有软锰矿（19°、28°和 37°），

磁铁矿（19°、36°），赤铁矿（27°、31°、33°、36°、55°），褐铁矿（21°、35°），铁锰复合氧化物（33°—37°、
42°），粒硅锰矿，正长石和白云母等. 另外，NFM-H还含有菱锰矿（MnCO3）和菱铁矿（Ca0.1Mg0.33Fe0.57CO3）

的特征峰吸收峰（图 1a）. 由于天然含铁锰矿组成复杂、杂质较多，虽然判定出其中所含物质种类，但由

于各种物质含量少且元素掺杂，不能直接进行矿物晶体结构分析 . 如图 1b为 NFM-L和 NFM-H的

FTIR图谱，结果发现 NFM-L和 NFM-H图谱峰型区别不大. 650—500 cm−1 为 Fe—O的特征吸收峰位

置 [18]，Mn—O键的吸收峰位置出现在 436、517、555、624、642、764 cm−1[19 − 20]，表明 NFM-L和 NFM-
H中存在铁氧化物和锰氧化物物相，与 XRD结果一致. 1095—1091 cm−1 和 1100 cm−1 处的特征吸收峰

为 Si—O—Si官能团的振动吸收带 [21]；3600—3000 cm−1 和 1650—1600 cm−1 处的特征吸收峰为水的伸

缩及弯曲振动吸收带[22]，宽而大的峰型表明 NFM-L和 NFM-H表面含有大量羟基；—CO3 基团的伸缩

振动峰在 1500—1340 cm−1，弯曲振动峰出现在 900 —700 cm−1.
 
 

图 1    两种含铁锰矿材料（NFM-L和 NFM-H）的 XRD（a）、FTIR（b）图谱

Fig.1    XRD spectrum（a） and FTIR spectra （b） of the two tested iron-manganese-containing minerals（NFM-L and NFM-H） 

 
 

2.2    等温吸附曲线

图 2为 NFM-L和 NFM-H除 As（Ⅲ）的等温吸附曲线. 结果表明，NFM-L （24.82 mg·g−1）的 As（Ⅲ）

吸附容量明显优于 NFM-H （18.94 mg·g−1），NFM-L是 NFM-H的 1.31倍，表明锰含量高的天然含铁锰

矿的 As（Ⅲ）去除能力不一定更强 . 虽然 NFM-H的 Mn/Fe高于 NFM-L，但是 NFM-L（6.45%）中实际
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Fe含量高于 NFM-H（1.15%） . 据报道，铁氧化物对砷具有强的吸附能力 [23]. 因此，这可能是由于在

Mn充足的条件下，Fe含量高的天然含铁锰矿的 As（Ⅲ）能力可能更强.
  

图 2    两种含铁锰矿（NFM-L和 NFM-H）除 As（Ⅲ）的等温吸附曲线

Fig.2    Adsorption isotherms of As（Ⅲ） for the two tested iron-manganese-containing minerals（NFM-L and NFM-H） 

 

根据 Freundlich和 Langmuir模型对 NFM-L和 NFM-H的 As（Ⅲ）吸附数据进行拟合发现，NFM-L
和 NFM-H更符合 Freundlich模型，R2 大于 0.95；而对 Langmuir模型拟合效果较差，表明天然含铁锰矿

的除 As（Ⅲ）过程不是单纯的单层吸附模型，可能还存在化学吸附过程[24 − 25]（表 3）. 这可能是由于天然

含铁锰矿成分复杂，除铁氧化物和锰氧化物具备除 As（Ⅲ）能力外，其他杂质对 As（Ⅲ）仍具有不同程度

的去除性能.
 
 

表 3    Freundlich模型相关拟合参数

Table 3    Freundlich model correlation fitting parameters
 

材料
Material

Freundlich模型

Kf 1/n R2

NFM-L 0.0061 1.3125 0.9503

NFM-H 0.0141 1.1217 0.9848
 
 

2.3    吸附动力学

图 3为 NFM-L和 NFM-H在不同反应时间下的 As（Ⅲ）去除率，结果表明，低 Mn/Fe的 NFM-L的

砷吸附容量和速率明显优于高 Mn/Fe的 NFM-H. 在反应 0—4 h时，溶液中砷浓度快速降低，NFM-L
和 NFM-H对 As（Ⅲ）的去除率分别为 16.10%、12.98%，NFM-L对 As（Ⅲ）的去除效率明显高于 NFM-H；

当反应时间为 12 h时，NFM-L和 NFM-H对 As（Ⅲ）的去除率依次为 20.18%、12.31%；而反应 12 h后体

系基本趋于平衡 .  NFM-L的吸附速率明显高于 NFM-H，这可能是由于锰氧化物将 As（Ⅲ）氧化为

As（V）后，增加了铁氧化物对砷的吸附亲和力，导致铁含量居多的 NFM-L对砷的吸附性能更优.
 
 

图 3    两种含铁锰矿（NFM-L和 NFM-H）除 As（Ⅲ）的吸附动力学

Fig.3    Adsorption kinetics curves of As（Ⅲ） for the two tested iron-manganese-containing minerals（NFM-L and NFM-H）
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2.4    溶液 pH值对材料吸附砷的影响

图 4（a）为溶液不同 pH值对 NFM-L和 NFM-H除砷的影响 . 结果表明，相比 NFM-H，溶液 pH对

NFM-L除 As（Ⅲ）的影响较大 . 当溶液 pH由 1增加至 5时，NFM-L的 As（Ⅲ）去除率逐渐增加，从

19.55%增大至 25.25%；当 pH持续增大时，NFM-L的砷去除率呈现先减小后增加的趋势 . 然而，当

pH在 0—9之间时，随着溶液 pH的增加，NFM-H的 As（Ⅲ）去除率逐渐降低（由 14.53%减少至 12.09%），

降低 2.44%；当溶液 pH为 11时 As（Ⅲ）去除率最高，为 16.23%. 虽然，NFM-L和 NFM-H的电荷零点相

近，但是不同 pH环境下的 As（Ⅲ）去除效应并不完全相似. 这可能是由于 NFM-L和 NFM-H中杂质不

完全相同导致的.
 
 

图 4    溶液 pH值（a）和材料粒径（b）对 NFM-L和 NFM-H除 As（Ⅲ）的影响

Fig.4    Effect of initial solution pH （a） and mineral size （b） on As（Ⅲ） removal by NFM-L and NFM-H 

  

2.5    不同矿物材料粒径的除砷效果

图 4（b）为不同粒径的 NFM-L和 NFM-H对 As（Ⅲ）的吸附效果. 结果表明，本实验条件下，材料粒

径对 NFM-L和 NFM-H的 As（Ⅲ）去除率影响不大. 当粒径在 100目以内时，NFM-L的 As（Ⅲ）去除率

（17%）相近；粒径增大至 300目时，其 As（Ⅲ）去除率仅有略微的增加，由 17%增大至 20.9%. 然而，粒径

从 20目增大到 300目时，对 NFM-H的 As（Ⅲ）去除率无明显影响，As（Ⅲ）去除率均接近 9%左右. 

2.6    溶液共存离子对材料除砷的影响

图 5为不同浓度的典型共存离子（Ca2+、H2PO4
−、SO4

2−和 CO3
2−）对 NFM-L和 NFM-H除 As（Ⅲ）的

影响. 结果表明，H2PO4
−对 NFM-L和 NFM-H除 As（Ⅲ）的影响最大，其次是 CO3

2−，而 Ca2+和 SO4
2−的影

响较小. 当 H2PO4
−浓度从 0增加至 100 mg·L−1 时，NFM-L和 NFM-H的 As（Ⅲ）去除率依次降低，分别

由 43.4%减少至 23.2%，14.8%减少至 5.20%；这可能是由于 H2PO4
−和砷为同族元素，且具有相似的四面

体结构，能与砷激烈的竞争 NFM-L和 NFM-H表面吸附位点[18]. 然而，当 CO3
2−浓度从 0增加至 100 mg·L−1

时，NFM-L和 NFM-H的 As（Ⅲ）去除率也呈现逐渐减少的现象，且分别减少 18.8% （43.4%降低至

24.6%）和 5.75%（14.8%降低至 9.05%）；这是因为 CO3
2−不仅能竞争矿物表面的吸附位点，而且容易在

矿物表面形成碳酸盐类复合物，从而影响矿物对砷的吸附. Appelo等[26] 发现, CO3
2−能占据水铁矿表面

70%的吸附位点，显著减少了砷在水铁矿表面的吸附.
 
 

图 5    共存离子对 NFM-L（a）和 NFM-H（b）除 As（Ⅲ）的影响

Fig.5    Effect of coexisting anions on As（Ⅲ） removal by NFM-L （a） and NFM-H （b）  
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2.7    材料吸附砷后的解吸实验

研究了 3种典型解吸剂（NaOH、NaHCO3 和 NaCl）对材料 NFM-L和 NFM-H吸附砷后的解吸效果

（图 6）. 结果表明，NaOH对 NFM-L和 NFM-H的解吸效果最好，其次是 NaHCO3，NaCl最差. 在吸附实

验中，NFM-L和 NFM-H对 As（Ⅲ）的吸附率分别为 48.3%、33.1%. 当解吸剂为 NaOH时，NFM-L和

NFM-H的 As（Ⅲ）解吸率分别为 23.9%、19.1%，即 NFM-L和 NFM-H表面分别有 49.5%、57.7%的砷被

解吸到溶液中，表明 NaOH对高锰的 NFM-H解吸效果强于低锰的 NFM-L. 这是由于 NaOH不仅改变

了反应体的 pH环境，使得 As（Ⅲ）在溶液中的存在形态发生变化，同时大量的 OH−离子能与矿物表面

砷产生竞争效应. 因此，最终导致了大量的砷从矿物表面解吸到溶液中. 然而，当解吸剂为 NaHCO3 时，

NFM-L和 NFM-H的 As（Ⅲ）解吸率分别为 11.7%、12.4%，由此可见 NaHCO3 解吸能力明显低于 NaOH；

当解吸剂为 NaCl时，对 NFM-L和 NFM-H表面砷物种的解吸效果最差，仅有 5.27%和 7.75%.
  

图 6    不同解吸剂对 NFM-L和 NFM-H吸附 As（Ⅲ）的解吸效果

Fig.6    Desorption of As（Ⅲ） on NFM-L and NFM-H by three desorbents （NaOH, NaHCO3, NaCl） 

  

2.8    不同铁锰矿对砷的吸附机制分析 

2.8.1    XRD和 FTIR分析

图 7（a）为 NFM-L和 NFM-H与 As（Ⅲ）反应前后的 XRD图谱. 结果表明，NFM-L和 NFM-H中主

要含有软锰矿（19°、28°和 37°），磁铁矿（19°、36°），赤铁矿（27°、31°、33°、36°、55°），褐铁矿（21°、35°），

铁锰复合氧化物（33°—37°、42°）. 与 As（Ⅲ）反应后，NFM-L的 19°、21°、27°、37°处的吸收峰强度明显

增强，但是并无新的吸收峰产生；而 NFM-H峰型在反应前后，并未发现明显变化 . 这可能是由于

As（Ⅲ）浓度偏低，与 NFM-L和 NFM-H反应后难以在其表面生成结晶强度较高的砷化合物. 同时，对

NFM-L和 NFM-H与 As（Ⅲ）反应前后进行 FTIR分析发现，吸附砷后 NFM-L和 NFM-H的 FTIR峰型

并未发生明显变化（图 7（b））. 但是，与 As（Ⅲ）反应后，1629 cm−1 （Fe（OH）3 中羟基的弯曲振动）特征吸

收峰的峰强明显增大，同时 1383 cm−1 （NO3
−和 As—O伸缩振动）处特征吸收峰的峰强也明显增大.

 
 

图 7    NFM-L和 NFM-H与 As（Ⅲ）反应前后的 XRD（a）和 FTIR（b）图谱

Fig.7    XRD spectra （a） and FTIR spectra （b） of NFM-L and NFM-H before and after As （Ⅲ） adsorption 
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2.8.2    SEM分析

图 8为 NFM-L和 NFM-H与 As（Ⅲ）反应前后的 SEM. 结果表明，与 As（Ⅲ）反应前后，NFM-L和

NFM-H表面形貌并未发生明显变化，无新产物生成. 图 8（a）所示，NFM-L颗粒表面粗糙，比表面积较

大；但吸附 As（Ⅲ）后单位面积内的固体颗粒数明显增多（图 8（c））. 而 NFM-H表面光滑、为不规则块

状（图 8（b）），在吸附 As（Ⅲ）后 NFM-H表面出现更多微小的不规则块状（图 8（d））.
  

图 8    NFM-L和 NFM-H与 As（Ⅲ）反应前后的 SEM图谱

Fig.8    SEM micrographs of NFM-L and NFM-H before and after As （Ⅲ） adsorption 

  

2.8.3    XPS分析

采用 XPS分析 NFM-L和 NFM-H与 As（Ⅲ）反应前后的 Fe、Mn和 As元素价态，如图 9 − 11. 图 9
和图 10为 NFM-L和 NFM-H与 As（Ⅲ）反应前后的 Fe2p、Mn2p拟合图谱，结果表明，由于高锰的

NFM-H中 Fe含量过低，XPS无法精准测试，导致 Fe2p轨道峰型杂乱，不具备分析价值. 但是，低锰的

NFM-L中 Fe含量占比 6.45%，是 NFM-H的 5.6倍，Fe2p峰型完整，无杂峰 . 如图 9所示，NFM-L与

As（Ⅲ）反应后，Fe（Ⅱ）占比由 53.61%增加至 57.13%，而 Fe（Ⅲ）占比由 44.84%减少至 42.87%（表 4）.
如图 10可知，NFM-H中高价锰（Mn（Ⅲ）和 Mn（Ⅳ））含量明显高于低锰的 NFM-L，表明 NFM-H的

As（Ⅲ）氧化能力强于 NFM-L. 同时，NFM-L和 NFM-H与 As（Ⅲ）反应后，Mn（Ⅲ）和 Mn（Ⅳ）明显减少，

Mn（Ⅱ）显著增加（图 10） . 其中，Mn（Ⅲ）分别减少 3.34%、4.0%；Mn（Ⅳ）分别减少 3.14%、11.35%；而

Mn（Ⅱ）分别增加 6.48%、15.35% （表 4） . 这可能是由于高价锰（Mn（Ⅲ）和 Mn（Ⅳ））氧化 As（Ⅲ）为

As（V）后，自身将还原为低级锰（Mn（Ⅱ））.
 
 

图 9    NFM-L（a）和 NFM-L+As（Ⅲ） （b）的 XPS Fe2p拟合图谱

Fig.9    XPS spectra of Fe2p before and after adsorption of As（Ⅲ） by NFM-L 

 

图 11为 NFM-L和 NFM-H与 As(Ⅲ)反应后 As3d拟合图谱 . 结果表明 ，NFM-L和 NFM-H对

As(Ⅲ)存在明显的氧化作用（图 11）. 当 NFM-L去除 As(Ⅲ)时，54.27%的 As(Ⅲ)被氧化为 As(V)（表 4）；

而 NFM-H去除 As(Ⅲ)时，67.17%的 As(Ⅲ)被氧化为 As(V)（表 4） . 表明 NFM-H氧化能力明显优于

NFM-L.
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图 10    NFM-L（a,c）和 NFM-H（b,d）与 As（Ⅲ）反应前后的 XPS Mn2p拟合图谱

Fig.10    XPS spectra of Mn2p before and after adsorption of As（Ⅲ） by NFM-L and NFM-H 

 

 
 

图 11    NFM-H（a）和 NFM-L（b）与 As（Ⅲ）反应后的 XPS As3d拟合图谱

Fig.11    XPS spectra of As3d after adsorption of As（Ⅲ） by NFM-L and NFM-H 

 

 
 

表 4    材料与 As（Ⅲ）反应前后的各元素的 XPS拟合参数（%）

Table 4    XPS fitting parameters of each element before and after adsorption of As（Ⅲ） （%）
 

材料
Material

Fe（Ⅱ） Fe（Ⅲ） Mn（Ⅱ） Mn（Ⅲ） Mn（Ⅳ） As（Ⅲ） As（V）

NFM-L 53.61 44.84 66.94 17.26 15.8 — —

NFM-H — — 52.8 21.37 25.83 — —

NFM-L+As（Ⅲ） 57.13 42.87 73.42 13.92 12.66 45.73 54.27

NFM-H+As（Ⅲ） — — 68.15 17.37 14.48 32.83 67.17

 
 

3    结论 （Conclusion）

（1） 天然含铁锰矿主要含有 Fe、Mn元素，NFM-L和 NFM-H均含有较高浓度的 Mn，但是 NFM-L
的 Fe含量是 NFM-H的 5.61倍. 由于天然含铁锰矿形成条件复杂，同时也含有其他杂质，其主要杂质

为 Si和 Al元素；
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（2） NFM-L和 NFM-H对 As（Ⅲ）的吸附更符合 Freundlich模型，且 NFM-L的 As（Ⅲ）吸附容量明

显高于 NFM-H. 相比 NFM-H，溶液 pH值对 NFM-L去除 As（Ⅲ）的影响更大，共存离子 H2PO4
−能够明

显抑制 As（Ⅲ）去除效果，而粒径对两种材料的 As（Ⅲ）去除率影响不大；

（3）  XPS结果表明，NFM-L和 NFM-H去除 As（Ⅲ）后检测到了 As（V）的存在，且 NFM-H氧化

As（Ⅲ）的能力明显优于 NFM-L，这可能是由于 NFM-H的锰含量高于 NFM-L导致的. 由此证明天然含

铁锰矿除砷过程中，由于 NFM-L和 NFM-H包含的锰氧化物能将 As（Ⅲ）氧化为 As（V），从而促进铁氧

化物对砷的去除效果.
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