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原位生成铁锰复合氧化物在微絮凝/过滤工艺中除砷
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摘 要： 针对传统吸附除砷（As）工艺所存在的吸附剂制备成本高、再生操作复杂以及固液分

离困难等问题，开发了一种采用纤维球、锰砂作为填充滤料，使用在线加药原位生成的铁锰复合氧

化物（FMBO）作为吸附剂的除砷新工艺。选用农村地区的砷污染地下水作为处理对象进行中试，在

Fe3+、Mn7+、Mn2+投加量分别为 1.75、0.1 和 0.15 mg/L，水力停留时间为 15 min 的最佳条件下运行了 5
个周期，出水砷、铁和锰浓度分别稳定在10 μg/L、0.3 mg/L和0.1 mg/L以下，均达到了《生活饮用水卫

生标准》（GB 5749—2022）中的限值要求，且运行成本仅约为 0.91元/m3。与其他地下水除砷工艺相

比，该技术更加经济高效。

关键词： 砷； 地下水； 铁锰复合氧化物； 吸附； 过滤

中图分类号： TU991  文献标识码： A  文章编号： 1000 - 4602（2024）01 - 0008 - 07
Arsenic Removal by in Situ Formed Iron‑manganese Binary Oxide 

in Pilot‑scale Microflocculation-Filtration Process
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Abstract： A novel arsenic (As) removal technology was developed in response to the shortcomings 

of traditional adsorption‑based methods, such as high adsorbent preparation costs, complex regeneration 
procedures, and difficult solid‑liquid separation. This new approach utilized fiber balls and manganese 
sand as filling materials, and employed an iron‑manganese binary oxide generated in situ by online dosing 
as the adsorbent. The arsenic contaminated groundwater in rural areas was selected as the target in this 
pilot scale test. The results showed that after five cycles of operation under optimal conditions of Fe3+ 
dosing at 1.75 mg/L, Mn7+ dosing at 0.1 mg/L, Mn2+ dosing at 0.15 mg/L, and hydraulic retention time of 
15 minutes, the concentrations of As, Fe, and Mn in the effluent were stable below 10 μg/L, 0.3 mg/L and 
0.1 mg/L, and were all below the limit values stipulated in the Standards for Drinking Water Quality (GB 
5749-2022). Moreover, the operating cost of this technique was only about 0.91 yuan/m3. Compared with 
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other techniques for removing arsenic from groundwater, it was more cost‑effective.
Key words： arsenic; groundwater; iron‑manganese binary oxide; adsorption; filtration

砷（As）具有毒性，长期饮用含砷水会严重危害

人体健康。目前，我国《生活饮用水卫生标准》（GB 
5749—2022）中规定砷浓度限值为 10 μg/L。常见的

地下水除砷技术主要有混凝沉淀、膜处理、吸附、离

子交换等［1-4］，其中吸附法具有操作简便、除As效率

高、占地面积小等优点，适用于农村地区小型砷污

染地下水处理工程［5］。吸附剂一般需要加工成颗粒

状材料，才能填装在固定床等吸附装置中使用。然

而，颗粒状吸附剂存在制备成本较高、再生过程复

杂等缺点，不利于其在农村地区的推广与应用。另

外，大多数吸附剂往往还会因为“固液分离”困难而

限制吸附工艺的大规模推广应用。为解决上述问

题，一些学者对此进行了大量研究。Liu等人［6］研究

发现，在吸附除砷过程中采用砂滤（以石英砂或锰

砂为滤料）的方式能够将吸附剂有效截留从而实现

固液分离，同时还可通过反冲洗恢复过滤器的截留

能力。但砂滤因滤料本身的表面特性导致截留能

力有限，可能发生出水砷浓度超标的情况。

纤维球过滤被证实是一种优于砂滤的过滤方

式，它具有产水量大、截污能力强、滤速高等优点，

已被广泛应用于含油污水、医院污水等水处理领

域［7-8］，但目前尚未见到应用于除砷吸附剂材料固液

分离的研究报道。为降低吸附剂材料制备成本和

操作难度，同时有效实现吸附剂的固液分离，采用

纤维球和锰砂作为滤料，并以在线加药的方式构建

了一套“微絮凝-过滤”除砷中试装置，对投药条件

以及水力停留时间（HRT）等参数进行优化，并考察

了装置的稳定运行效果，旨在为该技术的大规模推

广应用提供技术支持和理论依据。

1 材料与方法材料与方法

1. 1　试验水质

试验进水取自陕西省郊区某村的地下水井，pH
为 7. 8～8. 0，浊度为 0～0. 3 NTU，总砷（Astot）浓度

为30. 2～41. 7 μg/L，As（Ⅲ）浓度为10. 1～16. 4 μg/L，
As（Ⅴ）浓度为 20. 1～25. 3 μg/L，Fe 浓度为 0. 05～
0. 1 mg/L，Mn浓度为0. 78～1. 0 mg/L。
1. 2　药剂及分析方法

Astot、As（Ⅲ）、Fe、Mn标准溶液购自国家标准物

质研究中心。所用药剂如柠檬酸、柠檬酸钠、硫脲、

盐酸、氢氧化钠等均为分析纯，其他药剂如硼氢化

钾均为优级纯，以上溶液均用去离子水配制。高锰

酸钾为分析纯，四水合氯化锰、氯化铁均为工业纯，

以上除砷药剂均用自来水配制。

As采用色谱原子荧光分析仪测定，Fe/Mn 采用

原子吸收火焰光谱仪测定，pH采用 PHS-25酸度计

测定，浊度采用WGZ-200B便携式浊度仪测定。

将水中的砷分为总砷、颗粒态砷和溶解态砷 3
种形态［9］。其中，样品经过 0. 45 μm 的醋酸纤维膜

过滤处理后所测得的值为溶解态砷，样品未经 0. 45 
μm 的醋酸纤维膜过滤处理所测得的值为总砷，总

砷与溶解态砷的差值为颗粒态砷，其中颗粒态砷是

指吸附砷的铁锰复合氧化物（FMBO）微粒。

1. 3　中试装置

中试装置的处理规模为 12 m3/d，含砷地下水经

泵提升依次经过预处理单元、氧化吸附单元和过滤

单元。每个单元的进水管道处设有控制阀门和流

量计，用于调节和观测进水流量。微絮凝-过滤除

砷中试装置如图1所示。

预处理单元采用高度为 1. 65 m、内径为 0. 3 m
的石英砂过滤器，石英砂滤料厚度为 1 m，粒径为

1. 4～3. 3 mm。氧化吸附单元为圆柱形反应器，有

效容积为 0. 5 m3，内径为 0. 8 m，高为 1 m。反应器

侧壁共设置 3个出水口，可通过调节出水口位置来

改变氧化吸附单元的水力停留时间。在反应器底

部采用曝气的方式将药剂与地下水混合，其中曝气
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图 1　微絮凝-过滤除砷中试装置

Fig.1　Pilot plant for arsenic removal by 
microflocculation-filtration process
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机的曝气量为 40 L/min。采用 100 L 的塑料箱作为

氧化吸附单元的加药箱。

过滤单元由两个过滤罐组成，罐子内径为 0. 3 
m，高度为 1. 65 m，分别以纤维球和锰砂为滤料。纤

维球滤料填充高度为 1. 2 m，粒径为 40～50 mm；锰

砂滤料填充高度为0. 5 m，粒径为6～8 mm。中试装

置每运行完一个周期，对过滤单元进行反冲洗，反

洗强度为 28 m3/（m2·h），反冲洗用水为装置产生的

清水，反冲洗时间为30 min。
1. 4　试验方法

1. 4. 1　最优投药条件研究

①    Mn 盐药剂的筛选：分别在 KMnO4 投加量

为 0. 25 mg/L（以 Mn7+计）、新生态 MnO2 投加量为

0. 25 mg/L（以 Mn4+计）的条件下进行试验。可通过

向氧化吸附反应器进水管道中同时投加 KMnO4与
MnCl2，经管道混合器混合后原位生成新生态 MnO2
［反应式见式（1）］，其中 KMnO4投加量为 0. 1 mg/L
（以Mn7+计），MnCl2投加量为0. 15 mg/L（以Mn2+计）。

2MnO-4 + 3Mn2 + + 2H2O¾®¾¾ 5MnO2 + 4H+（1）
其他运行条件：所用药剂均通过在线加药的方

式在反应器进水管道中投加；氧化吸附反应器的水

力停留时间为15 min；Fe3+的投加量为0. 75 mg/L。
②    Fe3+ 投加量的影响：改变 Fe3+ 的投加量

（1. 25、1. 75和 2. 5 mg/L），并在最优 Mn盐药剂条件

下进行试验，其他条件保持不变。

1. 4. 2　水力停留时间的影响

改变氧化吸附反应器的水力停留时间（15、20
和 30 min），并在最优投药条件下进行试验，考察

HRT对处理效果的影响。

1. 4. 3　稳定运行试验

中试装置在最优运行条件下进行了 5个周期的

稳定性试验，每个运行周期为 48 h，每隔 4 h取一次

水样进行检测。运行完一个周期，对过滤单元进行

反冲洗，反冲洗时间为30 min。
2 结果与讨论结果与讨论

2. 1　最优投药条件确定

2. 1. 1　Mn盐药剂的筛选

地下水中的As（Ⅲ）通常为电中性，单一的铁基

吸附剂对其吸附效果有限，因此需在铁基吸附剂中

掺杂锰氧化物，制成具有氧化性能的FMBO吸附剂，

可将 As（Ⅲ）氧化为 As（Ⅴ）。考察了 KMnO4和新生

态 MnO2分别与 FeCl3联用时的除砷效果，两者的投

加量均为 0. 25 mg/L（分别以 Mn7+、Mn4+计），锰砷质

量比即Mn/As（Ⅲ）均为20∶1，结果见图2。

从出水 As（Ⅲ）浓度来看，投加 KMnO4时，出水

As（Ⅲ）浓度可降至 6. 13～8. 39 μg/L，即 As（Ⅲ）的

氧化并不彻底。考虑到实际投加的锰砷质量比已

远大于 KMnO4与 As（Ⅲ）反应的理论值［见式（2）］，

导致该比值较高的原因可能是由于水体中存在一

些还原性物质与As（Ⅲ）形成竞争，不利于As（Ⅲ）向

As（Ⅴ）的转化。因此不能以 KMnO4与 As（Ⅲ）反应

所需锰砷质量比作为投药量标准，这与姚娟娟等

人［10］所得结论一致。据此推测，KMnO4的消耗一部

分源于与 As（Ⅲ）的氧化还原反应，一部分源于与

Mn2+的氧化还原反应，其中 KMnO4与 Mn2+反应生成

的MnO2对As（Ⅲ）也具有氧化作用，见式（3）。

2MnO-4 + 5HAsO2 + H+¾®¾¾ 5AsO-3 + 2Mn2 + +
         3H2O （2）

a. 总砷去除效果

运行时间/h
10 20 30 40 50 60 700

35
30
25
20
15
10

5

出
水

总
砷

浓
度

/（μ
g·L

-1 ）

KMnO4
新生态MnO2

b. 三价砷去除效果

运行时间/h
10 20 30 40 50 60 700

8

6

4

2

出
水

三
价

砷
浓

度
/（μ

g·L
-1 ）

KMnO4
新生态MnO2

图 2　不同Mn盐药剂对除砷效果的影响

Fig.2　Influence of Mn reagents on arsenic removal
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MnO2 + H3AsO3 + H+¾®¾¾ AsO-3 + Mn2 + +
2H2O （3）

投加新生态 MnO2时，出水 As（Ⅲ）浓度可降至

6. 06～7. 57 μg/L，这与KMnO4对As（Ⅲ）的氧化效果

相似。从出水总砷浓度看，新生态MnO2对总砷的去

除效果要优于 KMnO4。这是由于新生态 MnO2不仅

对 As（Ⅲ）具有氧化作用，还具有较大的羟基化表

面，能够通过共价键的方式将As（Ⅲ）与As（Ⅴ）固定

在表面，形成配位结构［11］。同时，生成的 MnO2也能

对As（Ⅲ）与As（Ⅴ）起到包埋作用。如图 3所示，当

投加KMnO4时，装置仅运行了 28 h就出现了出水浊

度超标的现象（浊度>1. 0 NTU）。而投加新生态

MnO2 时，装置可运行长达 72 h，且出水浊度均在

1. 0 NTU以下。因此，采用新生态MnO2进行后续试

验，其投加量为 0. 25 mg/L（以 Mn7+与 Mn2+反应生成

的Mn4+计，其中Mn7+=0. 1 mg/L，Mn2+=0. 15 mg/L）。
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图 3　不同Mn盐药剂条件下各单元出水浊度

Fig.3　Effluent turbidity of each unit under different Mn 
reagents

2. 1. 2　Fe3+投加量的影响

在投加新生态MnO2的条件下，考察不同 Fe3+投
加量对除砷效果的影响，结果见图 4。可见，随着

Fe3+投加量的逐渐增加，出水总砷浓度与 As（Ⅲ）浓

度逐渐降低，这是由于 Fe3+水解生成的 Fe（OH）3增
多，提供了更多的As吸附位点［12］。当 Fe3+投加量为

1. 75 mg/L时，出水总砷浓度为 7. 19～8. 83 μg/L，能
够达到 GB 5749—2022的限值要求。继续提高 Fe3+

投加量，虽然能使出水总砷浓度进一步降低，但会

增加药剂成本。在不同 Fe3+投加量下，氧化吸附单

元出水经过滤之后，出水浊度均可降至 1. 0 NTU 以

下。综合上述，确定Fe3+的最佳投加量为1. 75 mg/L。
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图 4　Fe3+投加量对除砷效果的影响

Fig.4　Influence of Fe3+ dosage on arsenic removal effect

2. 2　HRT的影响

HRT是地下水除砷技术重要的工艺参数，它在

很大程度上决定了除砷反应器的去除效果。HRT
对氧化吸附反应器除砷效果的影响如图 5所示。可

以看出，氧化吸附反应器在HRT为 15、20、30 min的
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条件下，出水总砷浓度均在 10 μg/L以下。其中，出

水 As（Ⅲ）浓度并没有随着停留时间的延长而出现

明显变化，这可能是因为在曝气条件下，原位生成

的 FMBO 吸附剂在短时间内即可完成对 As（Ⅲ）的

氧化。当HRT从 15 min提升至 20 min时，平均出水

总砷浓度从 8. 13 μg/L 下降至 6. 41 μg/L；当 HRT 延

长至 30 min时，平均出水总砷浓度反而上升至 7. 31 
μg/L。刘成等人［13］认为过长的停留时间会使已生

成的 FMBO 絮体发生破碎，进而导致原本已吸附在

其表面的砷重新进入水中，还会影响后续过滤截留

效果。考虑到中试装置的除砷效果与产水速率，确

定氧化吸附反应器的最佳HRT为15 min。
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图 5　氧化吸附反应器水力停留时间对除砷效果的影响

Fig.5　Influence of hydraulic retention time on arsenic 
removal in oxidation adsorption reactor

2. 3　稳定运行试验

2. 3. 1　除砷性能

在确定中试装置的最优运行条件后，进行了 5
个周期的稳定运行试验。结果表明，除砷效果良

好，进水总砷浓度为 26. 2～41. 1 μg/L，最终出水总

砷浓度均能够稳定保持在10 μg/L以下，其中平均出

水As（Ⅲ）和As（Ⅴ）浓度分别为 3. 91、4. 96 μg/L（见

图 6），这表明该装置除砷安全有效，适用于农村地

区小规模砷污染地下水的处理。

中试装置各单元对总砷都有不同程度的去除

效果，当氧化吸附反应器与纤维球过滤器联合使用

时，对总砷的去除率可达 64. 43%。在纤维球过滤

器出水中，颗粒态As在总As中的占比仅为 2. 47%；

在锰砂过滤器出水中，这一占比降至 1. 08%，说明

纤维球过滤器能够将大部分颗粒As有效截留，锰砂

过滤器可进一步截留去除纤维球过滤器出水中残

留的颗粒态As，使最终出水总砷浓度能够达标。

在 5 个运行周期中，所处理地下水的总砷量约

为 4 214. 4 mg，出水总砷量约为 1 068. 2 mg，因此去

除的总砷量约为 3 146. 2 mg。根据所投加的药剂总

量，采用的 Fe/As（铁砷比）仅为 50∶1，其中每消耗 1 
g Fe 可以去除约 14. 98 mg 的砷。而之前刘刚等

人［14］以氯化铁为除砷药剂，采用混凝-过滤法进行

地下水除砷动态试验时，Fe/As 高达 108∶1，其中每

消耗 1 g Fe仅能去除约 8. 14 mg的砷，这说明原位生

成的FMBO吸附剂的除砷效率要高于氯化铁。

2. 3. 2　其他出水水质指标

为进一步验证中试装置的可靠性，还对其他出

水水质指标进行了监测。中试装置稳定运行后出

水Fe、Mn离子浓度变化如图 7所示。在前两个运行

周期中，石英砂过滤器出水 Mn 离子浓度范围为

0. 06～0. 25 mg/L，并有逐渐下降的趋势，而在后续

的运行过程中石英砂过滤器出水Mn离子浓度均可

降至 0. 1 mg/L 以下。这是由于在石英砂表面逐渐

处理单元

石英砂过滤    吸附/纤维球       锰砂过滤
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图 6　中试装置稳定运行后砷的去除情况

Fig.6　Arsenic removal after stable operation of pilot plant
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形成一层锰质滤膜，可通过化学催化氧化作用将水

中的Mn2+去除。在整个装置稳定运行的过程中，出

水 Fe、Mn 离子浓度均满足《生活饮用水卫生标准》

（GB 5749—2022）要求。故该技术无二次污染，具

有良好的工程应用前景。

2. 3. 3　含砷污泥回收

中试装置每运行完一个周期，采用反冲洗泵对

过滤单元进行反冲洗。反洗废水通过管路进入到 1
号回收箱中储存，并通过自然沉降作用实现泥水分

离，含砷污泥可由回收箱底部排水管排出。采用滤

袋对含砷污泥进行自然过滤干化，将过滤过程中产

生的废水收集至 2号回收箱。干化后的含砷污泥含

水率为 54. 1%，满足《危险废物填埋污染控制标准》

（GB 18598—2019）中填埋废物的入场限值要求（含

水率<60%）。将干化污泥收集至 3 号回收箱储存，

达到一定量后进行无害化处理处置。污泥脱水过

程所需滤袋的数量为 1条，该滤袋（直径为 80 cm，高

度为 1 m）的购置成本为 300 元/条，使用寿命为一

年，则该装置的污泥脱水成本约为0. 07 元/m3。
经计算，中试装置处理地下水所产生的干污泥

为 2. 5 g/m3。根据《政府定价的经营服务性收费目

录清单（2022 版）》可知，危险废物无害化处理处置

成本约为 4 000 元/t（包含运费），将此成本折算到单

位地下水处理费用中，则含砷污泥的无害化处理处

置成本约为0. 01元/m3。
含砷污泥自然沉降后产生的上清液以及过滤

后产生的废水水质如表 1所示，两者可通过泵回流

到氧化吸附单元进行处理。

2. 4　经济成本核算

在中试装置最优运行条件（流量为 0. 5 m3/h）的

基础上进行评估，运行成本主要包括电力成本、药

剂成本和污泥处理成本，分别为 0. 81、0. 016、0. 08 
元/m3，合计约为 0. 91 元/m3，而在相同规模下，康英

等［15］采用“氯化铁絮凝-直接过滤”工艺处理农村地

区砷污染地下水的药剂成本需达到 0. 081元/m3，才
能使出水总砷浓度稳定降至10 μg/L以下。

3 结论结论

①    采用FeCl3和新生态MnO2为除砷药剂时除

砷效果较好，且提高 Fe3+投加量可进一步增强除砷

效果。基于降本增效原则，Fe3+、Mn7+、Mn2+的最佳投

加量分别为1. 75、0. 1、0. 15 mg/L。
②    氧化吸附反应器的最佳 HRT为 15 min，继

续延长HRT对砷的去除效果影响较小。

③    在进水总砷为26. 2～41. 1 μg/L的条件下，

中试装置的除砷效果良好，出水砷、铁和锰浓度均

能达到《生活饮用水卫生标准》（GB 5749—2022）的

限值要求，且运行成本仅约为0. 91 元/m3。
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