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摘要：砷在含水层中迁移、转化、释放等地球化学行为往往与地下水的氧化还原环境密切相关。本研究在山阴地

区开展了为期１个月的现场模拟试验，模拟地下水环境中砷的运移，另外注入Ｆｅ（Ⅱ）溶液，同时连续曝气，以改
变地下水的强氧化环境，从而达到Ａｓ（ＩＩＩ）向Ａｓ（Ｖ）的转化并将其沉降固定的目的。试验结果表明Ａｓ（ＩＩＩ）和Ａｓ
（Ｖ）在地下水中的迁移速率是其在２ｍｍ砂质颗粒介质中的迁移速率的９２．６和１０９．９倍，前者的速率要大于后
者。在氧单独存在的情况下溶液中砷的含量变化甚小，而在加入 Ｆｅ（Ⅱ）溶液以后，连续曝气的同时，Ｆｅ（Ⅱ）被
氧化成Ｆｅ（ＩＩＩ），从而将Ａｓ（ＩＩＩ）氧化成Ａｓ（Ｖ）并结合絮凝沉降使得砷的浓度明显降低。
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　　大同盆地属于干旱－半干旱气候，年降水量少，
一般集中在夏季与初秋，春季与冬季干燥多沙，温差

大。在这种气候下，恒山南部含砷变质岩风华作用

加强，集中降雨利于含砷矿物向盆地中心转移。大

同盆地地形地貌属于三面环山，其断裂由第四纪活

动造成，其中凹陷区有储水功能，导致水流缓慢，形

成砷富集环境。含水层介质多为细粒砂介质，如亚

砂土、亚粘土等，渗透系数为低值。由于地势高低不

同，利于水的集中。含水层之间的连通性变差，不利

于地下水的补给和排泄，造成砷在含水层中的滞流。

砷具有毒性，Ａｓ（ＩＩＩ）的毒性是 Ａｓ（Ｖ）的６０倍
（汤洁等，２０１３），而且 Ａｓ（ＩＩＩ）不带电荷，更容易发
生迁移行为（王焰新等，２０１０）。研究表明溶液中铁
和砷的价态分布与 ｐＨ的大小存在一定的相关性
（梁艳燕等，２０１０），Ｃｈａｕｈａｎ等（２００９）选用鲛导公
式对铁盐对砷的氧化速率反应速率进行了拟合。本

研究选取山阴地区作为野外试验现场，通过增加地

下水介质中铁的含量，同时连续曝气，改变地下水的

强氧化环境，以达到 Ａｓ（ＩＩＩ）向 Ａｓ（Ｖ）的转化并将
其沉降固定的目的，从根本上改善地下水中砷富集

的现状。

１　材料与方法

１．１　采样点地下水中砷含量
通过检测（表１），山阴地区地下水中砷含量严

重超标，浅层地下水水样检测中含有高浓度的还原

性化学物质。

表１　山阴地区地下水样品离子组成
Ｔａｂ．１　Ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎｏｆｓａｍｐｌｅｉｏｎｓｉｎ

Ｓｈａｎｙｉｎｇｒｏｕｎｄｗａｔｅｒ

样点
井深／

ｍ

Ｃｌ－／

ｍｇ·Ｌ－１
Ｈ２Ｓ／

ｍｇ·Ｌ－１
Ａｓ／

１０－９
ｐＨ

新进? １６ ７．８０ ０．０７ １７．０４ ８．２
双寨村 ３０ １５．７６ ０．１５ ２４１．８０ ８．５
黑疙瘩村１ ２０ ３０．５２ ｕｄ ７．９０ ８．３
黑疙瘩村２ ４０ ５１．３４ ｕｄ ４９４ ８．２

１．２　试验设计
为了较准确的刻画地下环境，试验均是在黑箱

中进行。试验所用水样和沉积砂样为现场提取。试

验过程中将地下水从井内抽采出来，让其流入地面

以上的模拟黑箱中。箱体装满地下原砷砂土介质，

然后将装满原砷砂土的有机玻璃柱放入箱体中。其

中所使用的有机玻璃柱均为同等规格，柱子的体积

为３５３．３５ｍＬ，其中所填砂土介质的孔隙体积为
７４５４ｍＬ，孔隙度为 ０２１，砂样的填充质量为
４５５．２ｇ，容重为１．２８９ｇ／ｃｍ３，密度为１．６３２ｇ／ｃｍ３。
具体试验方案设计见表２。

试验过程中，利用蠕动泵控制进水流速，其中所

设定的体积流速为０．２８０５～０．３１２５ｍＬ／ｍｉｎ，距离
流速为０．０１４３～０．０１５９ｃｍ／ｍｉｎ。整个野外试验共
进行了３０ｄ，并于每天清晨８时取样，立即进行现场
分离，之后测定每个水样的 Ｆｅ、Ａｓ的价态及含量变
化，出水的溶解氧含量以及 ｐＨ值的变化。试验模
拟期间，整个地区气温差异小，地下水温度保持在

１１℃左右。



表２　模拟试验方案设计
Ｔａｂ．２　Ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌｄｅｓｉｇｎｏｆｆｉｅｌｄｓｉｍｕｌａｔｉｏｎ

玻璃柱序号 试验设置 说　　明

１号
向玻璃柱注入新鲜原砷地

下水，始终保持密封状态
空白试验

２号
向玻璃柱注入新鲜原砷水，

同时对所注原砷地下水连

续曝气

考察单独曝气对砷含量

及价态影响

３号

设置２个进料孔，１个注入
原砷地下水，１个注入 Ｆｅ
（Ⅱ）溶液，始终保持密封状
态

考察单独注 Ｆｅ（Ⅱ）溶液
对砷含量及价态影响

４号

设置２个进料孔，１个注入
原砷地下水，１个注入 Ｆｅ
（Ⅱ）溶液，同时对进水溶液
连续曝气

考察 Ｆｅ（Ⅱ）－Ｏ２协同
作用对砷含量及价态影

响

２　结果与分析

２．１　Ａｓ的价态及含量变化
试验结果见图１。
２号砂柱中 Ａｓ的价态及浓度变化趋势与１号

砂柱（对照）基本保持一致，由此可以看出单纯曝气

情况下地下水中砷的浓度几乎没有变化。２号砂柱
Ａｓ在第２０天左右达到穿透状态，由此可以计算得
出地下水流速约为砷在模拟地下水环境中的实际迁

移速度的２９６倍。试验室模拟结果得出 Ａｓ（ＩＩＩ）和
Ａｓ（Ｖ）在地下水中的迁移速率是其在２ｍｍ砂质颗
粒介质中的迁移速率的９２．６和１０９．９倍，由此可以
看出砷在研究区的砂质含水层中的迁移速率要比在

试验室粒径２ｍｍ的试验柱中的速率小很多。分析
其原因，可能是由２种介质不同的理化性质与组分
造成的。取自研究区的沉积砂样黏粒多，颗粒较细，

增大了介质与进水的接触面积，同时由于砂样组分

复杂，溶质与界面之间的反应更为繁复，从而导致砷

的迁移速率低。而试验室中的砂样经过筛选、烘干

等预处理、组分单一，以ＳｉＯ２为主，不含或者含有极
少量的成分复杂有机物，同时颗粒较粗，黏粒少，故

而砷在其中的迁移速率快，穿透也进行的快。

图１　砂柱中Ａｓ价态及含量变化趋势
Ｆｉｇ．１　Ａｓｖａｌｅｎｃｅｓｔａｔｅａｎｄｃｏｎｔｅｎｔｃｈａｎｇｅｔｒｅｎｄｄｉａｇｒａｍｉｎｓａｎｄｃｏｌｕｍｎ

　　２号砂柱中 Ａｓ的价态及浓度变化趋势与３号
砂柱也基本保持一致，均在模拟进行到第２０天左右
达到穿透状态。但是３号玻璃柱出水的 Ａｓ含量相
对进水砷含量有了一定的降低。理论上，在严格无

氧条件下，Ｆｅ（Ⅱ）与 Ａｓ（ＩＩＩ）不会发生反应，Ｆｅ
（Ⅱ）能减少Ａｓ（ＩＩＩ）的机理主要因为 Ｆｅ（Ⅱ）被氧
化为 Ｆｅ（ＩＩＩ）氧化物，该物质起到主要的去除 Ａｓ
（ＩＩＩ）的作用。３号试验柱之所以会有少量砷的去
除，可能是因为原砷水溶液中含有微量 Ｏ２。２、３号

玻璃柱试验结果也进一步证实单纯曝氧和单纯注

Ｆｅ（Ⅱ）的情况下均不能氧化 Ａｓ（ＩＩＩ），对原砷水中
砷的价态和含量改变基本无影响。４号试验柱相较
于前３个试验柱，Ａｓ的含量有显著的变化，经历了
先增后减的过程。

４个试验柱中，出水砷溶液均是以 Ａｓ（ＩＩＩ）为
主，但是在空白试验、单纯曝氧及注Ｆｅ（Ⅱ）试验，出
水溶液中各价态的砷含量均是持续增加直至达到穿

透状态，４号试验柱中，Ａｓ（ＩＩＩ）和Ａｓ（Ⅴ）的含量均
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经历了先增后减的过程。

２．２　Ｆｅ的价态及含量变化
试验结果见图２和图３。

图２　无氧条件下Ｆｅ的价态及含量变化趋势
Ｆｉｇ．２　Ｆｅｖａｌｅｎｃｅｓｔａｔｅａｎｄｃｏｎｔｅｎｔｃｈａｎｇｅｔｒｅｎｄ

ｄｉａｇｒａｍｉｎＡｎａｅｒｏｂｉｃｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ

图３　有氧条件下Ｆｅ的价态及含量变化趋势
Ｆｉｇ．３　Ｆｅｖａｌｅｎｃｅｓｔａｔｅａｎｄｃｏｎｔｅｎｔｃｈａｎｇｅｔｒｅｎｄ

ｄｉａｇｒａｍｉｎＡｅｒｏｂｉｃｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ

　　在无氧条件下，试验开始第５天以后，砂柱出水
口溶液中 Ｆｅ的含量显著增加；第１２～１３天，砂柱
中的Ｆｅ溶液基本达到穿透状态，出水口溶液中 Ｆｅ
的含量趋于稳定。溶液中仍然以Ｆｅ（Ⅱ）为主，约占
总Ｆｅ的２／３。

在有氧条件下，直至模拟结束，该玻璃中的 Ｆｅ
始终未达到穿透状态，且出水溶液中以 Ｆｅ（Ⅲ）为
主。试验开始第９天左右砂柱出水口溶液中 Ｆｅ的
含量才开始增加，该变化趋势与其中砷的含量变化

一致，分析其原因是因为两者发生了氧化反应。在

试验模拟到第１７天左右时，溶液中 Ｆｅ（Ⅲ）的含量
渐小，与之相对的 Ａｓ（Ⅴ）渐大且达到最大值，该现
象可进一步说明Ａｓ（Ⅲ）是在Ｆｅ（Ⅲ）的作用下氧化
成为Ａｓ（Ⅴ）。由于在砂质介质中铁的迁移速率较
砷要小，造成砂柱内 Ｆｅ的不断消耗，从而出水口中
砷的含量又逐渐增高，但是由于模拟过程中持续注

入Ｆｅ溶液，故而出水中砷的含量持续保持较低水
平，而Ｆｅ由于被消耗也一直无法达到穿透状态。

由于３０ｄ持续输入相同流量与浓度的Ｆｅ与原
砷水溶液，根据出水口溶液中各物质组分的浓度及

出水体积可以估算出砂柱内残留的 Ｆｅ的总量达到
２８３．６６ｍｇ，而减少的总砷量达到了２５．０７５ｍｇ。
２．３　砂柱内溶解氧变化

各砂柱的溶解氧变化见图４。１、３号砂柱内溶
解氧含量很低，其值始终低于３．０ｍｇ／Ｌ，因为模拟
过程中对两砂柱做了密封处理，其中溶解氧为砂质

介质里或注入溶液中残留的微量Ｏ２。２、４号砂柱由
于持续曝气，故而溶解氧浓度相对较高。其中２号
砂柱溶解氧含量一直保持近饱和状态，由于其中部

分氧气可能被砂质介质中含有的有机物所消耗，故

而其溶解氧含量略低于进水口所曝气中的氧气含

量。４号砂柱中的出水口的溶解氧含量低于２号砂
柱，稳定保持在５．０ｍｇ／Ｌ左右。这部分被消耗的溶
解氧小部分被用于氧化砂质中残留的有机物，绝大

部分用于Ｆｅ（Ⅱ）的氧化。这一结果也进一步说明
单纯曝氧对Ａｓ（Ⅲ）的氧化效果不明显。

图４　砂柱内溶解氧随时间变化趋势
Ｆｉｇ．４　Ｔｈｅｄｉｓｓｏｌｖｅｄｏｘｙｇｅｎｃｏｎｔｅｎｔｃｈａｎｇｅｔｒｅｎｄ

ｗｉｔｈｔｉｍｅｉｎｓａｎｄｃｏｌｕｍｎ

２．４　砂柱内出水ｐＨ变化
不同条件下出水溶液的 ｐＨ变化趋势见图 ５。

１、２号砂柱由于没有注入 Ｆｅ溶液，ｐＨ值基本趋于
稳定，与进水ｐＨ值保持一致，稳定在８．７～９１；而３
号和４号砂柱中出水 ｐＨ值较进水要小，基本稳定
在７．８～８２，ｐＨ值降低主要是有Ｆｅ在溶液中发生
水解作用。ｐＨ变化趋势图说明Ａｓ（Ⅲ）的氧化需要
在弱酸性的条件下进行。

图５　砂柱内出水ｐＨ随时间变化趋势
Ｆｉｇ．５　ＴｈｅｐＨｃｈａｎｇｅｗｉｔｈｔｉｍｅｏｆｔｈｅｓａｎｄｃｏｌｕｍｎ
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２．５　铁盐对砷的氧化速率
试验模拟过程中，通过对结果的分析发现铁对

砷的氧化主要分为以下几个阶段。第一阶段为快速

氧化阶段，时间范围为进水１０ｄ以内，该阶段出水溶
液中砷的浓度很低，其中 Ｆｅ（Ⅲ）与 Ａｓ（Ⅲ）发生快
速的氧化反应。第二阶段为慢速反应阶段，从出水

第１０天后开始，该阶段由于砂质中铁的消耗，导致
砷的浓度有所回升。鲛导公式拟合系数达到０．９７
以上，拟合图见图６、图７，拟合公式：

第一阶段在定压条件下大孔径的短时间速率：

ＡｌｎＡ／（Ａ－ｑ）－ｑ＝０．０５４－０．０００１ｘ，
第二阶段时间较长后的速率：

ｑ＝２．１２７４－０．９９７２ｌｇｔ。
拟合结果进一步说明不断的补充铁盐有助于砷

的去除。

图６　砂柱内砷氧化速率的短时间鲛导公式拟合
Ｆｉｇ．６　ＳｈａｒｋｆｏｒｍｕｌａｆｉｔｔｉｎｇｇｕｉｄｅｏｆＡｓｏｘｉｄａｔｉｏｎ

ｒａｔｅｉｎｓｈｏｒｔｔｉｍｅ

图７　砂柱内砷氧化速率后期鲛导公式拟合
Ｆｉｇ．７　ＳｈａｒｋｆｏｒｍｕｌａｆｉｔｔｉｎｇｇｕｉｄｅｏｆＡｓｏｘｉｄａｔｉｏｎｒａｔｅ

ｉｎｒｅｌａｔｉｖｅｌｏｎｇｔｉｍｅ

３　讨论

本次研究将改善人们生活质量与重视环境安全

相结合，研究地下水中砷的污染程度、范围、趋势、迁

移、固化和还原氧化性具有现实意义。在试验中，通

过室内设置影响条件，模拟高砷地下水迁移环境，模

拟自然环境，开展研究，揭示了理论下的砷氧化规

律，为室外试验打下牢靠基础。验证了地下水原位

修复理论的可行性和可推广性。

目前，数据模拟工作尚不全面。虽然在试验中

取得了大量数据，并开展了数字模拟工作，但模拟效

果有待提高。其原因主要是部分数据沿用前人的研

究数据，旧的数据与本次研究数据可比性不佳；虽然

试验中对各个影响因素展开研究，但是目前现场条

件下有些物质价态与成分不能精确的掌握，导致数

字模拟工作仍处于摸索阶段。
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