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摘摇 要摇 水体中的溶解有机质(DOM)可与铁氧化物发生广泛的相互作用,进而对重金属再
迁移产生重要影响,因而开展 DOM 与铁氧化物相互作用过程及其对重金属再迁移影响的
实验研究,将有助于深化认识有毒重金属的迁移转化规律及其二次污染风险。 本文对还原
条件下不同浓度的 DOM 与铁氧化物的相互作用过程及其对重金属(Pb 和 As)再迁移的影
响进行了研究。 Pb、As 浓度变化和铁氧化物絮体 IR 光谱分析结果表明:(1)DOM 与铁氧
化物的相互作用能明显增强还原环境下铁氧化物中 Pb 的再释放,并对 As 的再迁移产生一
定的影响;(2)铁氧化物絮体主要通过 Fe( III)与 DOM 中的羟基和羧基形成配位键而发生
相互作用,Fe( III)易形成粒径更小的无定形铁氧化物,有利于铁氧化物的还原溶解,进而增
强铁氧化物絮体中 Pb、As 的再释放;DOM 使还原溶解后的 Fe( II)难以形成二次沉淀矿物,
不仅减弱了 Pb、As 再次进入固相的机会,而且溶解态 Fe( II)浓度的增高能够进一步催化 酌鄄
FeOOH 到 琢鄄FeOOH 的相转化过程,进而促进铁氧化物絮体中 Pb、As 元素的再释放;此外,
DOM 还可以通过竞争吸附作用过程减弱铁氧化物对 Pb、As 的吸附,这可能也是溶液中 Pb、
As 浓度增高的原因。 本研究为进一步深化认识还原环境下重金属的二次污染风险,进而
制定科学合理的水环境管理和保护措施提供了科学依据。
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Abstract: The interactions between dissolved organic matter (DOM) and Fe oxdies are common
in surface and subsurface water environments. The study of these interaction processes will help
better understand the remobilization of toxic heavy metals and the risk of their secondary pollu鄄
tion. In this study, an experiment was carried out with different DOM concentrations on the re鄄
mobilization of heavy metals influenced by the interaction of DOM and iron oxides. The Pb and
As concentrations and the infrared spectra of iron oxides flocs showed that the interactions of iron
oxides and flocs promoted a significant increase of remobilization of Pb, and a slight increase of
As as well. Iron oxides interact with dissolved organic matter via complexation to hydroxyl and
carboxyl groups. With the presence of DOM, iron oxides precipitated as flocs with smaller parti鄄
cle sizes and lower structural order, which made the formed iron oxides easy to be reductively
dissolved to promote the remobilization of Pb and As as well. Furthermore, the iron secondary
mineral precipitation was delayed by DOM, which would prevent the sequestration of Pb and As.
Besides, the increase of Fe(II) concentration catalyzed the transformation of iron oxides from 酌鄄
FeOOH to 琢鄄FeOOH, further promoting the release of Pb and As into solutions. The competitive
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adsorption of NOM precluded the adsorption of Pb and As onto the iron oxides, which may also
cause the increase of Pb and As concentrations in solutions. This study provides useful informa鄄
tion for a better understanding of the secondary pollution risks of heavy metals, and provides fur鄄
ther scientific evidence for the management and protection of water environments in a rational
way.

Key words: dissolved organic matter (DOM); iron oxides; interaction; remobilization of heavy
metals.

摇 摇 铁氧化物具有比表面积大、表面电荷高等特点,
因而具有较强的吸附能力(常方方等,2006)。 同

时,铁氧化物制备简单,经济成本低,因此被广泛应

用于污水处理特别是水体中重金属污染物的去除

(阮复昌等,1996;Hartley et al. ,2004;倪善芹等,
2009)。 但是,铁作为氧化还原敏感元素,可在各种

宏观氧化鄄还原界面和微观水鄄颗粒物界面的相关作

用过程中发生强烈的界面迁移转化作用(Hongve,
1997;Zaw & Chiswell,1999;汪福顺等,2003,2006),
当水体 pH 值降低或当水体含氧量降低时,铁氧化

物会发生还原溶解,同时将污染物再次释放进水体

(Benoit & Hemond,1990;Balistrieri et al. ,1992),对
环境构成威胁。

自然水体中的 DOM 主要包含腐殖酸、富里酸

以及各种亲水性有机酸、羧酸、氨基酸、碳水化合物

等( Sibabda & Young,1986;傅平青等,2002;Fu et
al. ,2006),普遍与铁氧化物共存(傅平青等,2002),
并通过阴离子交换、氢键、阳离子键桥等与铁氧化物

发生相互作用(Sposito,1984;傅平青等,2004)。 在

氧化环境中,DOM 可以与铁形成络合物,进而抑制

铁氧化物絮团的水解和沉淀;同时,DOM 还可以附

着在铁氧化物表面,改变其反应活性或影响铁氧化

物絮团的结构,进而对铁氧化物的存在形式以及铁

氧化物对重金属污染物的吸附、共沉淀和再释放过

程产生影响 ( Tratnyek et al. ,2001; Shaked et al. ,
2004;Bj觟rkvald et al. ,2008;O爷Loughlin et al. ,2010;
王慧等,2012)。 以往的研究多注重铁氧化物或

DOM 对污染物特别是重金属的吸附和共沉淀作用

(倪善芹等,2009;蒋明磊等,2012),而针对氧化还

原环境改变时,DOM 与铁氧化物的相互作用对有毒

重金属二次释放影响的研究却较少,这在一定程度

上制约了对水环境中重金属二次污染的认识。 基于

此,本研究选取以富里酸为代表,重金属选取毒性

大、在工业和生活污水中存在广泛、前人研究较多的

Pb 和 As 2 种元素,研究了还原环境下,不同浓度的

DOM 与铁氧化物的相互作用过程对絮体中重金属

再迁移的影响,通过对实验过程中重金属的释放特

征和反应前后絮体傅里叶红外光谱特征的对比研

究,探索了 DOM 与铁氧化物相互作用对絮体中重

金属再迁移可能的影响机理,为深化认识水体二次

污染风险、制定合理的水环境管理和保护措施提供

一定的参考。

1摇 材料与方法

1郾 1摇 仪器和试剂

电感耦合等离子体质谱仪(Agilent 7500ce),红
外光谱仪(Nicolet 公司,Nexus 670),厌氧操作箱(布
劳恩公司),电子天平(梅特勒鄄托利多,XP205),pH
计(JENCO),滤膜(MENBRANA,0. 45 滋m),过滤器

(MENBRANA),聚丙烯离心管(CORNING,50 mL)。
Pb、As 重金属混合溶液 ( 1 滋g · mL-1, 1%

HNO3),FeCl3溶液(Aladdin,0. 5 mol·mL-1),富里

酸(Aladdin,优级纯,200 mg·L-1 ),FeSO4 溶液(优
级纯,0. 5 mol·L-1 ),PIPES(哌嗪鄄1,4鄄二乙磺酸,
C8H18N2O6S2)缓冲溶液(优级纯,0. 5 mol·L-1 ),
NaOH 溶液(优级纯,5 mol·L-1 ),超纯浓硝酸(二
次蒸馏),Milli鄄Q 超纯水(18. 2 M赘·cm-1)。
1郾 2摇 实验方法

实验分为 A、B、C 3 组,每组 2 个平行实验。 每

组实验中均加入 8 mL 的 0. 5 mol·L-1 FeCl3溶液和

5 mL 的 Pb 和 As 重金属混合溶液(1 mg·L-1)。 其

中,A 组实验不添加富里酸,而 B、C 2 组实验分别加

入 0. 5 和 2. 5 mL 富里酸。 置于振荡器中 250 r·
min-1速度下震荡 3 min,40 r·min-1速度下震荡 15
min,使溶液充分混合;然后边搅拌边加入 5 mol·
L-1 NaOH 溶液共约 4 mL,静置 2 h 使铁氧化物絮体

生成。 充分摇匀后取出 4 mL 溶液,用 0. 45 滋m 的

滤膜过滤,絮体和滤液留待测试。
将溶液移入 N2厌氧箱中,加入 0. 5 mol·L-1 Fe鄄

SO4还原剂、0. 5 mol·L-1 PIPES 缓冲剂各 0. 5 mL,
再用Milli 鄄Q超纯水定容至50 mL,保持溶液pH值
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表 1摇 A、B、C 3 组实验中溶解态重金属 As 和 Pb 浓度
Table 1摇 Concentrations of dissolved As and Pb for groups A, B and C
样品编号 反应时间

(d)
As(ng·mL-1)

A1 A2 B1 B2 C1 C2
Pb(ng·mL-1)

A1 A2 B1 B2 C1 C2
1 0 4. 83 4. 63 5. 62 5. 77 6. 46 7. 41 12. 53 12. 36 3. 24 5. 62 4. 93 5. 16
2 1 4. 86 4. 78 5. 87 6. 03 6. 26 5. 96 12. 63 12. 08 4. 38 3. 13 2. 42 2. 54
3 3 5. 6 5. 62 6. 21 4. 52 6. 05 6. 83 12. 80 13. 02 3. 76 3. 81 2. 73 2. 57
4 5 5. 25 5. 14 6. 26 6. 66 6. 88 6. 96 12. 63 11. 91 5. 02 4. 88 2. 24 2. 11
5 7 6. 07 5. 66 6. 3 6. 64 7. 14 7. 06 12. 62 12. 95 2. 47 15. 46 4. 51 4. 32
6 9 5. 88 5. 82 6. 65 6. 14 5. 93 5. 82 12. 74 12. 54 5. 13 33. 87 3. 74 3. 59
7 11 4. 57 4. 42 6. 68 5. 57 6. 73 6. 59 12. 46 8. 16 3. 08 38. 22 4. 55 5. 65
8 13 5. 53 5. 16 6. 16 6. 53 7. 19 7. 48 10. 61 10. 82 16. 39 39. 08 30. 08 29. 63
9 15 6. 04 5. 92 6. 36 6. 90 7. 05 6. 94 10. 75 10. 58 63. 46 48. 84 43. 09 37. 75
10 17 6. 07 6. 56 6. 81 5. 36 8. 45 7. 83 12. 21 11. 99 72. 35 60. 67 63. 40 72. 15
11 19 5. 88 7. 32 8. 4 7. 38 8. 87 7. 93 16. 86 17. 44 97. 78 90. 92 86. 63 85. 18
相对标准误差(RSD):0. 35% ~5. 83% 。

在 6. 0 左右。 还原反应开始后 2 h 和 1 d 分别取样

1 次,之后每 2 d 取样 1 次,每次取样 4 mL,共取样

11 组,样品编号依次记为 A1—A11、 B1—B11 和

C1—C11。 取出的样品立刻用 0. 45 滋m 的滤膜过

滤,滤液用浓 HNO3酸化,所得絮体冷冻保存。
对初始反应絮体生成时的滤液进行了检测,结

果表明,A、B 和 C 3 组实验中 As 和 Pb 的去除率在

95. 3% ~99. 9% ,指示铁氧化物絮体在沉淀过程中

可以通过共沉淀、吸附和卷扫等作用较好地去除水

体中溶解态的 As 和 Pb 等重金属。 当进入还原环境

后,含有重金属的铁氧化物絮体可以被还原,导致重

金属再次释放进入水体环境;同时水环境中的重金

属也可能被铁氧化物再次吸附或解吸。 然而,溶解

有机质与铁氧化物的相互作用可能会影响重金属的

再迁移,因此设计了含有不同浓度 DOM 的 A、B 和

C 3 组实验进行了短期和长期取样(表 1)。 取部分

各反应阶段的絮体在厌氧箱内 N2 环境下风干,用
Nexus 670 傅里叶红外光谱仪对其进行傅里叶红外

光谱特征分析。 同时,利用 ICP鄄MS(Agilent 7500ce)
测定滤液中 Pb 和 As 等重金属含量,测试结果列于

表 1。

2摇 结果与分析

2郾 1摇 铁氧化物絮体中重金属的再释放特征

从图 1 可以看出,A、B 和 C 3 组实验过程中,重
金属 As 的浓度变化不明显,尤其是不含 DOM 的 A
组,直至第 19 天,As 在还原环境下几乎没有表现出

明显的再迁移;在 DOM 含量较低的 B 组实验中,在
反应进行的第 19 天,As 的浓度出现了小幅度上升,
从 6. 81 ng·mL-1上升到 8. 40 ng·mL-1;而在 DOM

含量较高的 C 组实验中,As 浓度在反应进行的第

17 天即上升到 8. 45 ng·mL-1,并在第 19 天时仍保

持在 8. 87 ng·mL-1。 与 As 不同,含 DOM 的 B 和 C
组实验中,自反应进行到第 13 天起,Pb 即表现出明

显的再释放特征,并且溶解态 Pb 呈现出随反应时间

延长而逐渐增高的趋势,在反应的第 19 天分别达到

97. 78 ng·mL-1(B 组)和 86. 63 ng·mL-1(C 组)。
从图 1 可以看出,重金属 Pb 的释放动力学过程可以

分为 2 个阶段:第 1 个阶段为缓慢释放阶段,释放速

率相对较慢,持续大约 11 d;第 2 个阶段为快速释放

阶段,与上一个阶段相比,释放速率较快,大量 Pb 在

图 1摇 A、B 和 C 组实验中溶解态 As 和 Pb 的浓度变化
Fig. 1摇 Variations of dissolved As and Pb concentrations in
groups A, B and C
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这一阶段释放出来。 与 B 组和 C 组不同,在不含

DOM 的 A 组实验中,Pb 在还原环境下几乎没有表

现出明显的再释放现象。 因此,DOM 与铁氧化物的

相互作用能明显加强还原环境下铁氧化物絮体中

Pb 的再释放。
2郾 2摇 DOM 与铁氧化物相互作用过程对重金属再迁

移影响机理

图 2 是 C 组 Fe 絮体的 IR 光谱图。 根据已有研

究(周风山等,2003;周江敏等,2004;王毅力等,
2006;杜白雨,2007;陈锴等,2010),C 组 IR 光谱图

中 1398、1400 cm-1处的谱峰是 C鄄OH 变形振动、CH2

中的 C鄄H 振动以及羧基上的不对称伸缩振动形成,
而 632 cm-1附近处为 C=C 谱峰。 随着 Fe(III)与羟

基(-OH)缔合程度的提高,其谱峰伸缩振动频率不

断降低,因此与 Fe(III)相连的游离态羟基多出现在

高波数段,即 3400 cm-1左右,而 3200 cm-1左右的是

水合基(冯婧微,2012)。 各组样品中 3200 ~ 3400
cm-1处的谱峰由与 Fe(III)相连的羟基( -OH)以及

H鄄O鄄H 与强氢键作用的羟基(即水合基)伸缩振动

形成,而 890 cm-1是 Fe鄄OH鄄Fe 弯曲振动所产生的吸

收峰(田宝珍和汤鸿霄,1990;Ruan et al. ,2002;廖
水姣等,2006)。 因此,Fe 氧化物与 DOM 相互作用

过程中,主要是通过与 DOM 上的羟基和羧基相连,
形成 Fe鄄OH、Fe鄄O、Fe鄄OH鄄Fe 等配位键,与已有研究

结果一致(Karlsson & Persson,2012)。
摇 摇 Fe 氧化物絮体吸收的 H2O 发生角度变形,弯曲

振动可以产生 1630 cm-1 处的红外谱峰,其强度与

Fe 氧化物絮体的比表面积有关(王毅力等,2006)。
在富含DOM的水环境中,Fe( III)多为粒径较小且

图 2摇 C 组实验 C1、C7 和 C11 样品 Fe 氧化物絮体的红外
光谱图
Fig. 2摇 Infrared spectra of iron oxides flocs in samples C1,
C7 and C11

晶型更差的无定形铁氧化物沉淀,比表面积亦更大

(Henneberry et al. ,2012)。 因此,在 1630 cm-1处,B
和 C 组实验中初始铁氧化物絮体的红外峰值比 A
组初始反应絮体的峰值要强(图 3)。 较大的比表面

积可以为溶液中的 Fe(II)提供更多的接触点位,使
Fe 氧化物絮体更易发生还原溶解,进而使得因吸

附、共沉淀以及卷扫絮凝作用进入 Fe 氧化物絮体的

重金属再次释放进入溶液中(常青等,1993)。 而

且,在富含 DOM 的环境中,Fe(III)被还原溶解后形

成的 Fe(II)难以形成二次沉淀矿物(O爷Loughlin et
al. ,2010),溶液中的 As 和 Pb 等重金属也不易再次

被共沉淀;同时,DOM 还会与 As 和 Pb 等重金属离

子发生竞争吸附,减少 Fe 氧化物絮体对 As 和 Pb 等

重金属离子的吸附作用,进一步增强重金属离子的

溶解度。 因此,在富含 DOM 的 B 和 C 组实验中,溶
液中重金属离子的浓度,尤其是溶解态 Pb 的浓度在

反应的第 13 天即出现大幅增高的趋势(图 1)。 相

反,在 A 组实验样品中,尽管也有 1630 cm-1左右的

红外吸收峰,但铁氧化物被还原溶解后,Fe(II)在不

含 DOM 的环境中容易形成二次矿物,这种形态转

化可能使 As 和 Pb 等重金属再次进入固相。 因此,
A 组实验样品中溶解态 As 和 Pb 的浓度一直较低。
摇 摇 此外,在 B 和 C 组实验中,DOM 的存在会使得

还原溶解产生的 Fe ( II) 难以形成二次矿物沉淀

(O爷Loughlin et al. ,2010),进一步增大了溶解中 Fe
(II) 的浓度。 有研究表明 (刘辉等,2005;郭慧,
2006),溶液中 Fe(II)离子的存在对铁氧化物由 酌鄄
FeOOH 向 琢鄄FeOOH 相转化过程具有催化作用。 以 C
组实验为例,自反应的第7 天开始(即 C5 样品),出现

酌鄄FeOOH 的特征吸收峰(1020 cm-1)(刘辉等,2005),

图 3摇 A1、B1 和 C1 样品中铁氧化物絮体的红外光谱图
Fig. 3摇 Infrared spectra of iron oxides flocs in samples A1,
B1 and C1
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图 4摇 C 组实验 C5 和 C10 样品 Fe 氧化物絮体的 IR 图谱
Fig. 4摇 Infrared spectra of iron oxides flocs in samples C5
and C10

之后逐渐减弱,直至反应的第 17 天(即 C10 样品),
酌鄄FeOOH 的特征吸收峰消失;与此同时,琢鄄FeOOH
的特征吸收峰(889、795 cm-1)则自 C10 样品开始逐

渐加强(图 4),这与 B 组实验中的变化趋势相似。
而在 A 组 IR 光谱图中,A5—A10 也具有较强的 酌鄄
FeOOH(1020 cm-1)吸收峰,但吸收峰的强度无明显

变化,而且 A5—A10 中也一直存在 889 和 795 cm-1

吸收峰,具有一定的增强趋势。 因此,在 B 和 C 组

实验过程中,明显存在从 酌鄄FeOOH 到 琢鄄FeOOH 的

相转化过程。 然而,与 酌鄄FeOOH 相比,琢鄄FeOOH 的

晶化程度更高,晶型更好,比表面积也相对较低。 因

此,Fe 氧化物絮体从 酌鄄FeOOH 到 琢鄄FeOOH 的相转

化过程中,会导致 Pb 和 As 被再次释放进入溶液中,
这可能也是富含 DOM 的 B 和 C 组实验中 Pb、As 再

释放强度更高的原因。

3摇 结摇 论

DOM 与铁氧化物的相互作用能明显增强还原

环境下铁氧化物中 Pb 的再释放,对 As 的再迁移的

影响较小。
在富含 DOM 的环境中,铁氧化物絮体主要通

过 Fe(III)与 DOM 中的羟基和羧基形成配位键而发

生相互作用,Fe(III)易形成粒径更小且晶形更差的

无定形铁氧化物,有利于铁氧化物的还原溶解,进而

增强铁氧化物絮体中 Pb、As 等重金属的再释放;
DOM 使得还原溶解后 Fe(II)难以形成二次沉淀矿

物,不仅减弱了 Pb、As 等重金属再次进入固相的机

会,而且溶解态 Fe( II)浓度的增高,能够进一步催

化 酌鄄FeOOH 到 琢鄄FeOOH 的相转化过程,进而促进

铁氧化物絮体中 Pb、As 等重金属再释放过程;DOM

还可以通过竞争吸附减弱铁氧化物对 Pb、As 等吸

附作用,可能也是溶解中 Pb、 As 等浓度增高的

原因。
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