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摘要 水稻土砷形态转化是影响水稻砷累积的关键因素, 其中铁矿物在砷的环境化学行为中扮演着重要的角色.
本文以针铁矿为对象, 模拟稻田土壤根际圈反应体系, 考察Fe(II)介导针铁矿固定和氧化As(III)的过程及其作用机

制. 结果表明, 针铁矿在有氧条件下对Fe(II)催化氧化As(III)具有显著的促进作用; As(V)含量随着针铁矿投加量和

Fe(II)初始浓度的增加而提高, 生成的As(V)主要位于固相上. 一方面, 吸附态Fe(II)可能直接活化氧气产生活性氧物

种进而促进As(III)氧化; 另一方面, 针铁矿上的氧空位可能通过促进Fe(II)活化氧气产生的H2O2的分解以及Fe(II)循
环进一步促进As(III)氧化. 进一步研究发现, ·O2

−和H2O2是As(III)氧化的主要活性物种. 本研究的发现对于土壤砷

形态调控及污染防控具有重要的理论指导意义.
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农田土壤砷污染是我国面临的重要环境问题之一,
主要来源于含砷矿物的风化以及一系列人为活动[1,2].
在农田土壤环境中, 无机砷主要有三价砷[As(III)]与五

价砷[As(V)], 其中As(III)移动性和毒性更大[3,4]. 有研究

报道, 淹水条件下砷在农田土壤尤其是水稻根际主要

以As(III)的形态存在, 是导致水稻等农作物砷吸收累

积的关键原因[5,6]. 因此, 砷在土壤及孔隙水中的赋存

形态直接影响了其生物有效性与环境风险.
近年来, 相关研究证实, 水稻根系的泌氧能力能够

使水稻根部表面形成铁膜, 从而影响砷的存在形态与

行为过程[7~9]. 目前关于砷在农田土壤(铁矿物)界面的

氧化还原过程, 尤其化学反应过程及其作用机制尚不

明确. 一方面, 针铁矿作为农田土壤及地表主要的矿

物, 在环境工程领域常作为类Fenton反应催化剂而被

广泛应用, 可直接与双氧水(H2O2)反应产生自由基, 降

解去除有机污染物等[10~14]. 另一方面, 研究发现, 铁矿

物在还原态或吸附Fe(II)后, 可直接活化氧气产生活性

氧物种, 实现对有机物的氧化去除[15,16]. 因此, 我们猜

想在农田土壤环境中植物根系圈是一个天然的类Fen-
ton反应体系, 可能对砷的赋存形态具有重要影响. 尤其
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土壤在干湿交替过程中还原释放的二价铁, 与铁矿物

表面直接络合后, 吸附态或游离态的砷可能存在氧化

还原反应[17]. 前期研究主要报道Fe(II)均相类Fenton反
应介导As(III)氧化, 且重点关注该过程中伴随的铁矿

物成矿过程[18~20], 而关于Fe(II)非均相体系对砷形态的

影响研究较少.
针对以上存在的科学问题, 本研究模拟根表铁膜

与根际界面微环境体系, 研究Fe(II)介导铁矿物氧化As
(III)的过程及可能的作用机制. 因此, 选取稻田土壤中

典型的铁矿物针铁矿作为模板矿物, 通过各类固相表

征手段对反应前后材料基本性质进行表征; 通过考察

As(III)吸附和氧化动力学, 研究Fe(II)介导针铁矿活化

氧气并固定和氧化As(III)过程, 结合淬灭实验以及固

相表征手段, 揭示Fe(II)介导针铁矿活化氧气氧化As
(III)过程的关键作用机制.

1 材料与方法

(ⅰ) 材料. 针铁矿的制备采用水热法[21]: 将30 mL
Fe(NO3)3·9H2O(1 mol/L)与54 mL KOH(5 mol/L)混合均

匀, 用超纯水稀释至600 mL, 并在70°C老化60 h, 沉淀

由红棕色变为土黄色, 即沉淀转化为针铁矿. 合成的铁

矿物先用超纯水洗涤两次, 再用透析袋将悬浊液pH透

析至为中性并保存备用. Fe(II)和As(III)溶液通过以下

步骤制得: 首先, 将4 mol/L HCl和超纯水经高纯N2曝

气2 h后转移至厌氧手套箱平衡24 h. 然后, 在手套箱里

称取一定质量的Fe(0)粉与4 mol/L HCl混合, 加热搅拌

直至溶解. 最后, Fe(II)母液用超纯水稀释至200 mg/L.
同样,在手套箱里称取一定质量的NaAsO2粉末,用超纯

水溶解称取的NaAsO2粉末以获得1 g/L的As(III)母液.
(ⅱ) 表征方法. 取适量悬浊液离心去上清液后冷

冻干燥24 h, 过200目筛, 用Bruker AXSD8-Focus X射

线衍射仪(XRD, λ=0.15418 nm)对合成材料物相结构进

行分析(扫描角度为10°~90°, 速度为10°/min). 利用SU
8010扫描电子显微镜(SEM)进行表征(扫描电压为

10 kV). 材料比表面积用麦克ASAP2460比表面积及孔

径分析仪进行测定(N2吸附温度为77 K, 脱附温度和时

间分别为423.15 K, 10 h). 针铁矿表面元素形态用

Thermo ESCALAB250 XI X射线光电子能谱(XPS)进
行分析, 用不定碳对应的C 1s(284.5 eV)峰作为能量基

准, 补偿充电引起的能量偏移. 为防止样品氧化, 样品

于手套箱中晾干后密封, 打开后立刻上机测试. 体系中

生成的自由基用Bruker A300电子自旋共振(ESR)进行

测定, 5,5-二甲基-1-吡咯啶(DMPO)作为自由基捕获剂.
该测试过程避光进行, 并用氧气作为保护气, 反应5 min
后进行测定.

(ⅲ) 针铁矿对Fe(II)介导As(III)氧化过程影响实验.
考察有氧条件下, 针铁矿对Fe(II)类芬顿反应介导As
(III)氧化的影响. 设置4组50 mL的玻璃样品管, 每个样

品管分别加入4个浓度的针铁矿, 使最终反应体系针铁

矿浓度分别为0, 0.5, 1和1.5 g/L, 并用5 mmol/L MOPs
控制反应体系pH为7.4. 随后, 加入预先保存于手套箱

的Fe(II)和As(III)混合液, 使得最终加入反应体系的Fe
(II)和As(III)的初始浓度为10 mg/L, 室温下于摇床上振

荡, 反应过程中体系pH变化不超过0.2. 将Fe(II)母液转

移到手套箱外, 迅速加入亚铁显色剂, 确定反应初始溶

液中Fe(II)氧化比例<1%. 在一定的时间间隔, 每次吸取

1 mL的悬浊液过0.22 μm水膜用于溶液中As形态的测

定; 并吸取1 mL悬浊液, 与1 mL 6 mol/L HCl混合超声

后过滤, 用于总As形态测定. 砷浓度分析采用液相氢化

物发生原子荧光光谱法(LC-HG-AFS, 北京吉天AFS-
820), 流动相为磷酸氢二钾和磷酸二氢钾缓冲溶液, 还

原剂为硼氢化钾.同时,分析不同时间间隔溶液中Fe(II)
含量和吸附态Fe(II)浓度变化, 并采用紫外分光光度计

邻菲罗啉显色法测定 . 为了考察有氧条件下Fe(II)
(10 mg/L)加入反应体系后, 在针铁矿上的吸附效率和

在均相体系中的氧化效率, 本研究另外设置厌氧和有

氧两部分实验, 分别测试厌氧条件下Fe(II)在针铁矿

(0.5, 1, 1.5 g/L)上的吸附动力学和有氧条件下Fe(II)在
均相体系中的氧化动力学, 并对其进行动力学拟合. 该
部分厌氧实验在手套箱内操作(O2≤0.1 mg/L). 考虑到

As(III)对Fe(II)吸附和氧化的影响, 该部分实验中同时

加入As(III), 投加方式为Fe(II)和As(III)于手套箱内混

合后加入反应体系. 分别分析不同时间点厌氧条件下

溶液中的Fe(II)浓度和有氧条件下悬浊液的总Fe(II)浓
度. 所有实验都在常温避光下进行, 设置两组平行.

(ⅳ) Fe(II)对针铁矿固定和氧化As(III)影响实验.
考察有氧条件下, Fe(II)类芬顿反应对针铁矿固定氧化

As(III)的影响. 设置4组50 mL的玻璃样品管, 在样品管

内加入1 g/L的针铁矿, 用5 mmol/L MOPs控制反应体

系pH为7.4; 随后, 4组样品管中分别加入不同浓度As
(III)和Fe(II)混合液, 使得反应体系初始As(III)浓度为

10 mg/L, Fe(II)浓度分别为 0, 5, 10和15 mg/L. 为了考

察有氧条件下不同初始Fe(II)浓度在针铁矿(1 g/L)上的

吸附效率和在均相体系中的氧化效率, 本研究分别设
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置厌氧和有氧两部分实验, 并分析厌氧条件下Fe(II)在
针铁矿上的吸附动力学和有氧条件下Fe(II)在均相体

系中的氧化动力学. 固液相Fe(II)及As形态测试方法

同(ⅲ).
(ⅴ) 淬灭实验. 考察不同活性氧物种(ROS)以及Fe

(IV)对Fe(II)介导针铁矿活化氧气过程中As(III)氧化的

影响 . 选取0.1 mol/L异丙醇 [22 ,23]
、0.1 mol/L对苯

醌[24]
、0.4 mol/L二甲亚砜[25]和17500 U/mL过氧化氢

酶[26], 分别作为针铁矿(1.5 g/L)介导的Fe(II)(10 mg/L)
非均相As(III)(10 mg/L)氧化体系中·OH, ·O2

−, Fe(IV)
和H2O2的淬灭剂, 探究有氧条件下针铁矿介导的Fe(II)
氧化As(III)反应体系中, 活性物种对As(III)氧化的影响.
As形态测试方法同(ⅲ). 未淬灭前反应产生的H2O2用

草酸钛钾分光光度法[27]测定, 即吸取5 mL悬浊液过

0.22 μm水膜, 然后吸取4.4 mL滤液与0.6 mL显色剂混

合反应15 min , 用紫外分光光度计分析测定 ( λ=
400 nm). 其中, 显色剂的配置方法为0.2 mol/L草酸钛

钾与3 mol/L H2SO4溶液按体积比1:5混合.

2 结果与讨论

2.1 针铁矿材料表征

材料的衍射图1(a)显示在21.2°, 33.2°, 36.6°的出现

特征峰, 分别对应针铁矿的(101), (301), (111)晶面[28],
与针铁矿标准卡片PDF 29-0713完全一致, 从而说明成

功合成了斜方晶系针铁矿, 不含其他晶体杂质. SEM形

貌表征证明合成的针铁矿大部分呈棒状, 长度在1.5 μm
左右, 高和宽约为几十纳米, 大小比较均一, 与报道的

针铁矿形貌相一致[29](图1(b)). 进一步的BET表征发现,
针铁矿的比表面积为101.2 m2/g[30]. 通过氧高分辨XPS
表征与分峰分析发现 , 结合能531.3 eV处为O–H,
529.8 eV处为Fe–O, 532.5 eV处为氧空位, 确定了氧空

位的存在[31].

2.2 针铁矿对Fe(II)介导的As(III)吸附与氧化的
影响

如图2(a)所示, 在仅含Fe(II)的有氧体系中, 溶液中
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Figure 1 Material characterization of goethite. (a) XRD spectra of synthetic goethite and goethite PDF card; (b) SEM image of synthetic goethite; (c)
N2 adsorption-desorption curve of synthetic goethite; (d) XPS spectra of oxygen in synthetic goethite
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As(III)含量在5 min内迅速下降约15%, 并在120 min内
持续缓慢降低剩约80%, 这可能是溶液中Fe(II)被氧化,
并水解形成水合铁氧化物次级矿物吸附溶液中As(III)

所致[32,33]. 当针铁矿(1.5 g/L)存在的情况下, 溶液中As
(III)的去除速率明显加快: 在5 min内迅速下降约55%,
并逐渐下降至20%左右(120 min); 这可能与针铁矿加
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图 2 (网络版彩色)针铁矿对Fe(II)介导的As(III)吸附和氧化动力学影响. (a) As(III)在有氧条件的氧化与As(V)生成动力学(针铁矿投加量:
1.5 g/L; Fe(II)初始浓度: 10 mg/L); (b) 不同针铁矿投加量对As在有氧条件下固定的影响(Fe(II)初始浓度: 10 mg/L; 2 h); (c) 厌氧条件下不同浓

度针铁矿的Fe(II)吸附动力学和有氧条件下Fe(II)氧化动力 (Fe(II)初始浓度: 10 mg/L); (d) 不同针铁矿投加量的有氧体系中, 液相Fe(II)和吸附态

Fe(II)动力学(Fe(II)初始浓度: 10 mg/L); (e) 有氧条件下As(V)的生成动力学和不同针铁矿投加量对As(V)生成动力学的影响
Figure 2 (Color online) Effect of goethite on As(III) adsorption and oxidation mediated by Fe(II) oxidation. (a) Kinetics of As(III)/As(V) in aqueous
phase in reactions of 10 mg/L Fe(II) with As(III) in presence and absence of 1.5 g/L goethite under oxic condition; (b) concentrations of solid phase As
with adding different concentrations of gorthite and 10 mg/L Fe(II) under oxic condition after reacting 2 h; (c) kinetics of dissolved Fe(II) in different
concentrations of goethite systems under anoxic condition and total Fe(II) in the reaction without adding goethite under oxic condition; (d) kinetics of
aqueous Fe(II) and adsorbed Fe(II) in different concentrations of goethite system under oxic condition; (e) genrating kinetics of As(V) in As(III) system
and in As(III) system with adding different concentrations of goethite and 10 mg/L Fe(II) under oxic condition
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入显著增加As(III)吸附位点有关[34,35]. 与此同时, 在上

述两个体系的反应过程中, 溶液中均检测到了不同含

量的As(V). Fe(II)的体系中约有0.4 mg/L的As(V)(占总

砷约4%)存在于溶液中. 当有针铁矿存在时, 反应约

5 min时, 溶液可以检测到少量As(V), 但在120 min内完

全消失, 这可能是被针铁矿完全吸附所致(图2(a)). 如图

2(b)所示, 在仅含Fe(II)的反应体系中, 总砷吸附量为

2 mg/g左右, 当该体系中有针铁矿存在(0.5~1.5 g/L)的
情况下, 总砷吸附率明显升高(3.5~8.5 mg/g), 进一步证

明了上述推测. 上述结果表明, 两个体系中的As(III)均
发生了均相与非均相的氧化反应以及伴随的吸附过

程[17,36].
为了进一步明确As(III)的氧化过程主要是发生在

均相溶液还是基于针铁矿的界面过程, 尝试比较了Fe
(II)在有氧条件的均相氧化动力学与厌氧吸附动力学

过程. 如图2(c)所示, 在仅有Fe(II)(10 mg/L)的有氧体系

中, 约40%的Fe(II)在10 s发生了氧化, 并随着反应时间

逐渐下降至初始浓度的5%左右(5 min), 一级氧化动力

学常数(k1)约为0.52 min–1. 而在排除氧气影响(即厌氧

条件)情况下, 发现60%~100%的Fe(II)(10 mg/L)迅速

(<10 s)吸附至针铁矿表面, 并达到吸附平衡, 吸附动力

学零级常数(k0)为3.5~6.0, 远快于Fe(II)的均相氧化. 因

此, 在有氧条件下, 可以推测当As(III)和Fe(II)同时加入

针铁矿体系时, 51.5%~92.3%(即0.5 g/L条件: e(−0.52/6)

−(1−3.5/6)≈51.5%; 1.5 g/L条件: 92.3%)的Fe(II)在10 s
内首先迅速吸附于针铁矿表面. 上述结果表明, As(III)
的氧化主要通过针铁矿表面发生, 并随着其投加量增

加, Fe(II)介导的As(III)均相氧化贡献大大降低. 此外,
图2(d)表明, 针铁矿存在的反应体系中Fe(II)含量约

1 mg/L(5 min), 高于单纯Fe(II)反应体系中的Fe(II)含量

(0.5 mg/L)(图2(c)). 这一现象可能主要是Fe(II)活化氧

气过程中产生H2O2
[18], 并进一步与针铁矿材料表面氧

空位反应产生Fe(II)所致[31].
在上述基础上, 我们进一步研究了体系中总As(V)

的生成. 从图2(e)可以看到, 单纯As(III)在溶液中极少

发生氧化(~1%左右, 120 min). 当加入Fe(II)后, 总As
(V)的生成速率和总含量明显升高, 在5 min内约8%的

总As(III)发生了氧化, 最终缓慢上升至初始砷浓度的

12%左右(1.2 mg/L,120 min). 该结果表明, 在pH 7.4的
条件下, Fe(II)的加入可有效促进As(III)氧化(式(1)~
(7)[18]). 加入针铁矿后, As(V)生成速率明显提高, 其中,
As(V)含量在5 min内上升至占总砷的9%~13%; 鉴于大

部分Fe(II)迅速吸附于针铁矿表面, 表明针铁矿吸附态

Fe(II)可能直接活化氧气来促进As(III)的氧化[15,16]. 在

上述体系反应终点(120 min), As(V)含量随着针铁矿投

加量的增加而提高 : 随着投加量从0.5 g/L上升至

1.5 g/L, As(V)含量从15.5%上升至18%, 可能是由于针

铁矿投加量增加导致氧空位数量增加, 从而加速了反

应过程中的电子传递所致[31]. 在针铁矿存在的体系中,
反应生成的As(V)主要位于固相上(图2(a)), 表明As(V)
主要来源于液相As(III)的氧化再吸附或液相As(III)的
吸附再氧化两个过程[37,38].

Fe(II) + O Fe(III) + O (R1)2 2

Fe(II) + O + 2H O Fe(III) + H O + OH (R2)2 2 2 2

Fe(II) + H O Fe(III) + OH + OH (R3)2 2

Fe(II) + OH Fe(III) + OH (R4)

Fe(II) As(III) + H O
Fe(IV) As(III)

(R5)2 2

Fe(IV) As(III) + H O
Fe(II) As(V)

(R6)2 2

Fe(III) As(III) + H O
Fe(II) As(V)

(R7)2 2

综上, 针铁矿的加入明显提高了砷的去除率; 针铁

矿介导Fe(II)非均相体系活化氧气促进了As(III)氧化,
且随着针铁矿投加量的增加As(V)含量明显升高; As
(III)氧化可能与针铁矿表面吸附态Fe(II)以及材料氧空

位有关, 生成As(V)主要位于固相上.

2.3 Fe(II)对针铁矿固定氧化As(III)影响

在仅有针铁矿(1 g/L)的有氧体系中(图3(a)), 反应

30 min内溶液中As(III)含量下降约55%, 表明液相中As
(III)吸附到针铁矿上; 当上述体系中Fe(II)(15 mg/L)参
与反应时, 溶液中As(III)的去除速率略有升高, 溶液中

的As(III)含量下降约58%(30 min), 表明当Fe(II)加入反

应时Fe(II)氧化产生的水合铁氧化物可能加速溶液中

As(III)的去除. 在仅有针铁矿的有氧体系中, 溶液中的

As(V)含量在反应15 min内被针铁矿完全吸附; 当该体

系加入Fe(II)的情况下, 液相As(V)含量迅速(5 min)上
升约3%并达到平衡, 表明Fe(II)加入针铁矿体系后产生

的As(V)在铁矿物上达到吸附饱和或与溶液其他共存

离子在铁矿物表面达到竞争吸附平衡[39].
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如图3(c)所示, 仅有Fe(II)的有氧体系中, 当Fe(II)初
始浓度为5 mg/L, Fe(II)在1 min内被完全氧化; 当Fe(II)
初始浓度分别上升到10和15 mg/L, Fe(II)氧化速率下

降, Fe(II)含量在5 min内分别下降至初始浓度的5%和

10%左右. 对上述氧化反应1, 5和5 min进行一级动力学

拟合, k值分别为3.4, 0.5和0.4 min−1. 在厌氧条件下针铁
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图 3 (网络版彩色)Fe(II)对针铁矿固定和氧化As(III)的影响. (a) 有氧条件下溶液中As(III)反应与As(V)生成动力学(Fe(II)初始浓度: 15 mg/L);
(b) 有氧条件下, 不同Fe(II)初始浓度对针铁矿固定As的影响; (c) 厌氧条件下Fe(II)的吸附动力学和有氧条件下Fe(II)的氧化动力学; (d) 有氧条件

下溶液和固相Fe(II)变化动力学; (e) 有氧条件下Fe(II)初始浓度对As(V)生成动力学的影响; (f) 有氧条件下不同Fe(II)初始浓度对总As(V)生成的

影响(反应时间: 2 h). 针铁矿投加量均为1 g/L
Figure 3 (Color online) Effect of Fe(II) on As(III) adsorption and oxidation on goethite. (a) Kinetics of dissolved As(III)/As(V) in the reactions of
1 g/L goethite with As(III) with and without adding 15 mg/L Fe(II) under oxic condition; (b) concentrations of solid phase As with adding 1 g/L goethite
and different concentrations of initial Fe(II) under oxic condition after reacting 2 h; (c) kinetics of dissolved Fe(II) in 1 g/L goethite system under anoxic
condition and total Fe(II) after adding different initial concentrations of Fe(II) under oxic condition; (d) kinetics of aqueous Fe(II) and adsorbed Fe(II) in
different initial concentrations of Fe(II) system under oxic condition; (e) generating kinetics of As(V) in reactions with adding 1 g/L goethite and
different initial concentrations of Fe(II); (f) concentrations of total As(V) with adding different initial concentrations of Fe(II) in presence and absence of
1 g/L goethite under oxic condition after reacting 2 h
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矿(1 g/L)存在的反应体系中, 当Fe(II)初始浓度为5和
10 mg/L时, 溶液中的Fe(II)在10 s内被完全吸附; 当Fe
(II)初始浓度上升到15 mg/L时, 厌氧条件下溶液中的

Fe(II)在10 s内被吸附80%左右, 并基本达到吸附平衡.
对上述反应10 s内进行零级动力学拟合, k值分别为6.0,
6.0和4.8 min−1, 明显高于上述有氧体系中Fe(II)的氧化

速率.因此在有氧条件下,加入的Fe(II)可能大部分迅速

吸附到针铁矿上, 并氧化重结晶成为针铁矿的一部分,
从而导致As吸附位点数量变化较小[40,41], 这可能是As
吸附量在Fe(II)初始浓度为5和10 mg/L时变化不明显的

主要原因(~5.40 mg/g, 2 h)(图3(b)); 当Fe(II)吸附过饱和

时, 溶液中可能有Fe(II)氧化生成水合铁氧化物并促进

As的吸附, 这可能是Fe(II)初始浓度为15 mg/L时As吸
附量明显上升的主要原因(~5.93 mg/g, 2 h)(图3(b)).

此外, 随着Fe(II)初始浓度从5 mg/L上升到10和
15 mg/L, 反应5 min时添加针铁矿的有氧体系中Fe(II)
含量(15%, 10%和9%)(图3(d))均高于未添加针铁矿的

反应体系中Fe(II)的含量(0%, 5%和8%)(图3(c)), 说明

针铁矿上的氧空位可能促进了Fe(II)的生成[31].
如图3(e)所示, 在无Fe(II)的有氧条件中, 随着反应

的进行, As(V)含量缓慢上升至初始砷浓度的2.5%
(120 min). 由于针铁矿本身不会对As(III)产生氧化效

应[17], 因此该过程可能与氧气有关, 且针铁矿结构在

该过程起到介导作用[30,42]. Fe(II)加入上述体系后, 随

着Fe(II)初始浓度从5 mg/L上升到15 mg/L, As(V)含量

从7.5%上升至20%(5 min). 由于厌氧条件下Fe(II)吸附

速率明显高于有氧条件下Fe(II)氧化速率, 且厌氧条件

下随着Fe(II)初始浓度的升高(5~15 mg/L), Fe(II)吸附

量从5 mg/g上升至12 mg/g(10 s)(图3(c)), 因此生成As
(V)的含量可能与吸附态Fe(II)浓度有关. 如图3(f)示,
As(V)含量在添加针铁矿的反应体系中明显高于未添

加针铁矿的反应体系. 由于在针铁矿存在的体系中,
56.7%以上的Fe(II)(即e(−3.4/6)−(1−6/6)≈56.7%)在加入

反应体系的瞬间迅速(10 s)吸附于针铁矿表面, 因此吸

附态Fe(II)可能通过直接活化氧气来促进As(III)的
氧化.

综上, Fe(II)的加入略微促进针铁矿对As的吸附,
但是效果不明显; Fe(II)促进了针铁矿存在体系中As
(III)的氧化, 且随着Fe(II)初始浓度的增加As(V)含量明

显提高; As(III)氧化程度可能与针铁矿表面吸附态Fe
(II)浓度有关.

对反应后的针铁矿进行XRD表征, 图4(a)衍射谱图

显示, 反应后没有明显的次级峰产生, 与标准卡片PDF
29-0713对比一致. 未加Fe(II)的反应体系中, 反应后材

料特征峰强度变弱; 相反, 加入Fe(II)的反应体系中, 反
应后特征峰强度又变强, 与反应材料针铁矿对比整体

特征峰强度变弱. 说明As(III)/As(V)在吸附到针铁矿的

过程中竞争脱附针铁矿表面的Fe(III)[35]. 此外, 在加入

Fe(II)反应体系中, 吸附于针铁矿表面的Fe(II)氧化参与

针铁矿的重结晶. SEM图(图4(b))可以看到, 加入Fe(II)
反应后, 针铁矿没有发生显著的形貌变化. 对反应后的

针铁矿表面的As进行XPS表征, 在反应后的针铁矿表

面检测到As 3d的峰分别位于44.8和43.8 eV, 对其进行

分峰处理, As(III)和As(V)的分布情况如图4(c)和(d)所
示. 未加Fe(II)的反应体系中吸附态As(III)和As(V)的比

例大约为20:1, 加入Fe(II)的反应体系中吸附态As(III)
和As(V)的比例大约为3:1, 与LC-HG-AFS检测结果相

一致.

2.4 活性氧物种及Fe(IV)对As(III)氧化的影响

加入淬灭剂后, 反应体系氧化生成的As(V)较未加

淬灭剂前均有所下降(图5(a)). 反应2 h时, 加入异丙

醇、对苯醌、二甲亚砜和过氧化氢酶的反应产生的As
(V)含量从原来的17.6%分别下降至14.5%, 3.3%, 16.3%
和10.1%(图5(b)), 表明H2O2和·O2

–是该过程中As(III)氧
化的主要影响因素, ·OH和Fe(IV)对该过程As(III)氧化

影响较小, 这与前期研究结果相似[29]. 如图5(c)示, 反

应加入针铁矿后有·O2
–生成, 而不加针铁矿的体系没

有·O2
–生成. 从图5(d)可知两个反应体系都有H2O2生成,

反应开始时加入针铁矿的反应体系H2O2生成量略高于

不加针铁矿的体系, 随后迅速下降, 这可能是H2O2氧化

As(III)造成.

2.5 针铁矿催化Fe(II)活化氧气氧化As(III)作用
机制

一方面, 反应过程中Fe(II)可能吸附到针铁矿上直

接活化氧气[15,16], 产生活性氧物种如H2O2来促进As
(III)氧化; 另一方面, 近些年有研究发现铁矿物的类质

同象置换会诱导矿物产生高活性氧空位, 并且促进

H2O2分解为·O2
−/·OH以及Fe(II)的循环[30]. Fe(II)活化氧

气过程会产生H2O2
[18], 且针铁矿天然存在着缺陷[31], 因

此针铁矿上的氧空位可能通过分解H2O2产生·O2
−, 以

及促进Fe(II)生成而参与As(III)的氧化. 文献[17~19]报
道, 在Fe(II)均相类芬顿反应介导砷氧化过程中, H2O2
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以及Fe(IV)是砷氧化主要的氧化剂, 且该过程伴随一系

列铁矿物的生成. 而2.4节已经证明, 在针铁矿介导Fe
(II)活化氧气氧化As(III)过程中, H2O2和·O2

−是该过程

中As(III)氧化的主要影响因素. 因此, 在均相体系和针

铁矿介导的非均相体系中, Fe(II)活化氧气氧化As(III)
作用机制存在着巨大的差异.

综上对针铁矿体系砷氧化进行准一级动力学拟合,
猜测加入反应时吸附于针铁矿表面的Fe(II)活化氧气

产生的氧自由基和H2O2(式(1)~(4)[18])是初始As(III)主
要的氧化剂[12]. 随即H2O2与氧空位反应生成·O2

−/·OH
和Fe(II)(式(8), (9)[31]), 产生的·O2

−主要参与第二阶段

的砷氧化. 而Fe(II)参与的铁循环主要介导第三阶段的

砷氧化. Fe(II)加入反应前, As(III)首先被针铁矿表面以

及氧气氧化(式(10)~(12)[42]), 与氧气反应生成的少

量·O2
−随后与As(III)反应生成H2O2(式(13)). 最终与针

铁矿氧空位反应, 进行添加Fe(II)的反应体系中的第二

和第三阶段砷氧化过程(图6).
Fe(II) + H O Fe(III) + OH + OH (R8)2 2

Fe(III) O O Fe(III) +2H O
Fe(II) O O Fe(II) + O + 2H (R9)

2 2

2
+

Fe(III)OH + As(III)
As(IV)+ Fe(III) + OH (R10)

Fe(III)OH + As(IV)
As(V)+ Fe(III) + OH (R11)

As(IV) + O As(V) + O (R12)2 2

As(III) + 2 O + 4H O As(V) + H O + 4OH (R13)2 2 2 2

我们将0点到第一个时间点视作零级反应, 第1~3
个时间点视作第二阶段反应, 第3~5个时间点视作第三

阶段反应, 并进行分段拟合. 不加Fe(II)的反应体系中

As(III)氧化作用较微弱, 第二阶段和第三阶段砷氧化

过程区分不明显, 因此将第二阶段和第三阶段砷氧化

合并为一个阶段, 对其进行准一级动力学拟合. 准一级

线性方程用 C C k tln( / ) =0 obs 表示, 其中C为As(V)实
时浓度, C0为As的初始浓度, kobs为准一级动力学表观

速率常数, 单位为min−1, 拟合结果如图7所示.
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图 4 针铁矿反应前后的固相表征. (a) XRD图; (b) Fe(II)加入反应后材料SEM图; (c) 添加Fe(II)反应As的XPS谱图; (d) 不加Fe(II)反应As的XPS
谱图
Figure 4 Characterization of goethite samples before and after the reaction. (a) XRD diagrams of goethite; (b) SEM image of goethite in reaction after
the addition of Fe(II); (c) XPS spectra of As on goethite in reaction with adding Fe(II); (d) XPS spectra of As on goethite in reaction without adding
Fe(II)
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图 5 活性物种对As(III)氧化的影响. (a) 10 mg/L Fe(II)加入针铁矿(1.5 g/L)反应体系, 自由基淬灭后, As(III)氧化动力学; (b) 自由基淬灭2 h后
As(V)浓度变化; (c) 超氧自由基的测定; (d) 反应过程中H2O2的生成
Figure 5 Effect of reactive speciations on As(III) oxidation. (a) Kinetics of As(III) oxidation after quenching radicals; (b) changes of As(V)
concentration when quenching radical 2 h; (c) determination of superoxide radicals and (d) formation of H2O2 in the reaction of Fe(II)-mediated
activation of oxygen by goethite for As(III) oxidation

O Fe3+ Fe2+ As Vo

图 6 水稻根际中针铁矿界面As(III)氧化过程模型示意图
Figure 6 A schematic diagram of As(III) oxidation on the surface of goethite in the rhizosphere of paddy soil
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Fe(II)加入反应后明显提高了As(III)的氧化, 其一级

反应速率的第二阶段As(III)氧化速率k(0.0012 min–1)远
高于其第三阶段的As(III)氧化速率k(0.0002 min–1), 并

明显高于无Fe(II)的As(III)氧化反应速率(0.0002 min–1).
综上, Fe(II)介导As(III)氧化主要由第一和第二阶段的氧

化反应为主导.

3 结论

本研究表明, 针铁矿加入Fe(II)反应体系明显提高

了砷的吸附率, 而Fe(II)加入针铁矿反应体系不能显著

影响砷的吸附效果. Fe(II)介导针铁矿活化氧气过程明

显促进了As(III)的氧化, 且生成的As(V)含量随着针铁

矿投加量和Fe(II)初始浓度的增加而提高. As(III)氧化

可能与针铁矿表面吸附态Fe(II)以及针铁矿表面的氧

空位有关, 生成As(V)主要位于固相上, 其中H2O2和·O2
–

是As(III)氧化的主要影响因素. 反应第一阶段主要为吸

附态Fe(II)活化氧气产生活性氧物种; 反应第二阶段为

针铁矿氧空位催化H2O2分解产生氧自由基, 是砷氧化

过程的关键步骤. 加入针铁矿的反应与不加针铁矿的

反应中Fe(II)活化氧气氧化As(III)的作用机制存在着明

显的差异.
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Summary for “Fe(II)介导针铁矿活化氧气催化As(III)氧化过程与作用机制”

Fe(II)-mediated activation of oxygen by goethite for the As(III)
oxidation and the mechanisms
Zebin Hong1,2,3,4†, Liping Fang2,3†, Songxiong Zhong1,2,3,4, Kai Liu1,2,3,4 & Fangbai Li2,3,*
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& Technology, Guangzhou 510650, China;
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The contamination of arsenic (As) in paddy soils is one of the most critical issues in China, and subsequently threatening
food safety and human health. Previous studies suggest that the transformation of As species in paddy soil is a key factor
determining its availability, uptake and accumulation in crops, particularly rice grains; arsenite As(III) is more toxic and
mobile than arsenate As(V). Being important components in soils, evidence shows that redox-active iron minerals play an
important role in the transformation and fate of As in the rhizosphere zone in paddy soils, however, the underlying
mechanisms are largely unknown. To address the above mentioned scientific questions, in this work, a simulated
rhizosphere reaction system in paddy soil was built to investigate the reaction process of As(III) on the surface of goethite
with and without the addition of Fe(II) under different oxic conditions (e.g., the effects of Fe(II) concentration and goethite
dosages), and the transformation of As(III) to As(V) was monitored and compared in systems. Furthermore, the possible
reactive oxygen species (ROSs) were identified by quenching experiments and electron spin resonance (ESR). Together
with X-ray diffraction (XRD) and X-ray photoelectron spectroscopy (XPS), the mechanism of As(III) oxidation on the
surface of goethite mediated by Fe(II) under oxic conditions were proposed. Our results indicate that both Fe(II)
concentration and goethite dosage determine the As(III) oxidation; the presence of goethite significantly enhances the
oxidation extent of As(III) from 12% (without goethite) to 18% (1.5 g/L goethite). Despite both homogenous and
heterogeneous reactions of As(III) oxidation occur, results suggest that the oxidation reaction of As(III) on the surface of
goethite predominates due to the rapid adsorption of As(III) onto the goethite within seconds. The increase of goethite
dosage leads to a higher oxidation extent of As(III), which is likely caused by the presence of higher oxygen vacancies on
goethite. Moreover, the increase of Fe(II) concentration from 5 to 15 mg/L significantly enhances the As(III) oxidation
extents from ~10% to ~25% (the As(III) and Fe(II) initial concentrations are 10 and 15 mg/L), while the adsorption of total
As is insignificantly affected by the concentration of Fe(II). Quenching experiments indicates that the ·O2

− species are the
dominant ROSs determining the As(III) oxidation, which has also been confirmed by the ESR spectra. Besides, the
generated As(V) mainly adsorbs on or incorporates in goethite. In conclusion, our findings suggest that the Fe(II) adsorbed
on the goethite can directly activate oxygen to generate reactive oxygen species and then promote the oxidation of As(III)
under oxic conditions. Importantly, the oxygen vacancies on goethite can further accelerate the oxidation of As(III) by
enhancing the iron cycling and the decomposition of H2O2 to ·O2

− species. The findings of this study provide new insight
into understanding the reaction process of As(III) near the rhizosphere zone and can be useful for developing new
techniques for regulating the As contamination in paddy soils.

goethite, oxygen vacancy, Fe(II), arsenic oxidation, radicals
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