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ВВЕДЕНИЕ 

Проблемы мышьяка (As) в окружающей среде признаны и выявлены во 
многих странах мира, в широком диапазоне геологических и климатиче-
ских условий. Мышьяк токсичен, влияет по существу на все органы чело-
века, установлена связь повышенного содержания As с раком кожи и лег-
ких. В настоящее время, согласно временной директиве Всемирной орга-
низации здравоохранения (ВОЗ), предельная концентрация As в питьевой 
воде составляет 10 мкг л–1, до 1993 г. – 50 мкг л–1. Наиболее промышленно 
развитые страны приняли величину 10 мкг л–1 как установленный законом 
предел, хотя большинство развивающихся стран продолжает использовать 
в качестве национального стандарта значение ВОЗ до 1993 г. из-за трудно-
стей с аналитическим обнаружением и соблюдением установленных тре-
бований [224]. 

Мышьяк найден во всех компонентах окружающей среды и, как под-
вижный элемент, подвержен различным физико-химическим процессам. 
При изменении условий он окисляется, восстанавливается, метилируется, 
улетучивается, адсорбируется или десорбируется. В почвенном растворе 
всегда присутствует некоторое количество As, включая формы, доступные 
для поглощения растениями и биотрансформации [71]. Растворимый As 
также способен к миграции с инфильтрующимися водами и становится 
проблемой при высоких нагрузках, когда условия окружающей среды не 
способствуют снижению его уровней. Подвижность и биодоступность 
мышьяка в почвах и породах контролируется процессами адсорбции и де-
сорбции [71, 89, 200]. 

Главную опасность для подземных вод представляют почвы, содер-
жащие As. Загрязненная питьевая вода – наиболее распространенная при-
чина хронического отравления людей мышьяком. 

Значительные количества мышьяка в окружающей среде связаны 
с природными геологическими процессами, различными антропогенными 
источниками: горная и химическая промышленность, угольные электро-
станции, использование пестицидов и как результат – атмосферные выпа-
дения. В водах и почвах мышьяк может быть активизирован посредством 
природных процессов выветривания и микробиологической активности. 
Подвижность мышьяка может начаться или усилиться под действием ан-
тропогенных факторов. Относительные роли этих факторов варьируют от 
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региона к региону, но однозначно признана доминирующая роль природ-
ных биогеохимических процессов. 

Хотя в большинстве природных вод мышьяк присутствует и в органи-
ческих, и в неорганических формах с варьирующими состояниями окисле-
ния (+5, +3, 0, –3), As находят преимущественно в неорганической форме 
в состояниях окисления +5 (арсенат) и +3 (арсенит) [18, 270]. Элементный 
мышьяк (металл) As(0) встречается редко, а As(–III) существует только 
при чрезвычайно низком окислительно-восстановительном потенциале 
(Eh) [30]. 

Мышьяк +3, As(III), более подвижен (меньше адсорбируется) и во много 
раз более токсичен, чем мышьяк +5, As(V) (см. например, [2, 7]). Мышьяк 
формирует в почве разнообразные неорганические и органические соеди-
нения и присутствует, главным образом, в виде неорганических разновид-
ностей As(V) или As(III). Форма As(V) доминирует в аэробных средах 
(pe1 + pH > 10 – окислительные условия), тогда как As(III) – наиболее важ-
ная форма в восстановительных условиях (pe + pH < 6) [210]. Из соедине-
ний мышьяка арсенат – AsO4

3–, As(V) – менее токсичен и вообще считает-
ся менее подвижным в окружающей среде, чем арсенит – AsO3

3–, As(III). 
Поэтому восстановление арсената до арсенита, которое может происхо-
дить во влажной почве, представляет угрозу для окружающей среды [203]. 

Повышенные уровни мышьяка в подземных водах чаще всего связаны 
с восстановительными условиями, что доказывается низким окислительно-
восстановительным потенциалом и низкими концентрациями растворен-
ного кислорода (типично < 0,5 мг л–1), высокими концентрациями раство-
ренных железа и марганца и преобладанием As(III) в растворенной фазе. 
Считается, что природным источником мышьяка в подземных водах яв-
ляются наиболее распространенные содержащие As минералы материн-
ской породы, включая богатые мышьяком пириты и различные сульфиды 
и сульфосоли мышьяка. Хотя мышьяк может выделяться из этих тио-
минеральных фаз в процессе окисления, не известно никакого абиотиче-
ского механизма выщелачивания мышьяка из минералов материнских по-
род при восстановительных условиях [121]. 

Наиболее существенное для окружающей среды загрязнение мышья-
ком происходит из точечных антропогенных источников – плавильные 
печи и угольные электростанции. Например, 54% As, найденного в почвах, 
поступает из отложений угольной золы, от горной промышленности и ат-
мосферных выпадений [203, 261]. 

Мышьяк используется для упрочнения сплавов, производства электро-
ники и полупроводников, консервации древесины, защиты растений и дру-
                                                           

1 pe – отрицательный логарифм гипотетической активности свободного элек-
трона, получают делением Eh на 59,2 (выведено из термодинамических функций). 
Величина pe + pH представляет окислительно-восстановительные условия системы 
и не требует никакой корректировки pH. Показатель pe + pH варьирует между 
0 (восстановительный конец) и 21,6 (окислительный конец) [210]. 
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гих целей [203]. Из всех антропогенных источников мышьяка, попадаю-
щего в окружающую среду, географически наиболее широко распростра-
нены пестициды. Мышьяковая кислота H3AsO4 применяется на хлопковых 
плантациях для удаления листвы или уничтожения сорняков. Арсенаты 
свинца и кальция – Pb3(AsO4)2 и Ca3(AsO4)2 – используются как инсекти-
циды для уничтожения насекомых, питающихся листвой. Некоторые орга-
нические формы мышьяка – метиларсоновая кислота CH3AsO(OH)2 
(MAA), ее натриевые соли MSMA и DSMA, диметиларсиновая (како-
диловая) кислота (CH3)2AsO(OH) (DMAA или CA) – применяются как се-
лективные и общие гербициды послевсходового периода. Соединения 
мышьяка адсорбируются почвами и горными породами, выщелачиваются, 
мигрируют, в частности, с инфильтрующимися водами, участвуют в про-
цессах метаболизма [272]. 

На миграцию As с инфильтрующимися водами сильно влияют хими-
ческие свойства почв и пород и формы нахождения мышьяка. Химия 
мышьяка в системе «вода – порода» во многом остается неясной, несмотря 
на большое количество публикаций по этой теме. 

Значительное увеличение содержания мышьяка в твердой фазе зоны 
аэрации и угроза загрязнения подземных вод заставляют обратить внима-
ние на поведение мышьяка в окружающей среде, определить факторы, 
контролирующие это поведение, возможность адсорбции и десорбции 
мышьяка с целью регулирования и сдерживания процессов загрязнения. 

Настоящий обзор посвящен изучению поведения мышьяка в системе 
«вода – порода»: процессов трансформации и миграции, адсорбции и де-
сорбции. Исследованы условия и механизмы поглощения As, влияние со-
става твердой и жидкой фаз на процессы адсорбции и десорбции. Отдель-
но рассмотрено состояние и поведение мышьяка в горнорудных отвалах. 
Представлены значения коэффициента распределения Kd на материалах 
почв и пород. 
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1. ТЕРМИНЫ И ОБОЗНАЧЕНИЯ 

В данной главе приведены формулы и обозначения основных соединений 
мышьяка, встречающихся в природе (табл. 1.1). Поскольку в литературе 
по вопросам адсорбции металлов в почвах используются весьма разнооб-
разные обозначения и названия одних и тех же величин и понятий, для 
таких величин и терминов были выбраны и представлены в табл. 1.2 уни-
фицированные обозначения. Приведены основные типы уравнений изо-
терм адсорбции. В табл. 1.3 включены термины статистики, встречаю-
щиеся в описаниях регрессионных моделей. 

Т а б л и ц а  1.1 

Основные соединения мышьяка 

Формула Русское название [9] Английское название Сокра-
щение 

1 2 3 4 

As(V), валентность 5+ 

Неорганические формы As(V) 

As2O5 Оксид As(V) As(V) oxide, 
As pentoxide 

 

H3AsO4 Мышьяковая, или орто-
мышьяковая кислота 

Arsenic acid, 
ortho-arsenic acid 

 

HAsO3 Метамышьяковая кислота Arsenenic acid, 
meta-arsenic acid 

 

H2AsO4
–, 

HAsO4
2–, AsO4

3– 
Арсенаты – соли мышьяко-
вой кислоты 

Arsenates, salts of 
ortho-arsenic acid 

 

Органические производные As(V) 

R–AsO(OH)2 Однозамещенные арсоно-
вые кислоты 

  

CH3AsO(OH)2 Метиларсоновая, или моно-
метиларсоновая кислота 

Methanearsonic acid, 
monomethylarsonic 
acid 

MAA 

CH3AsO3
2– Метиларсонат – ион метил-

арсоновой кислоты 
Methanearsonate  
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Окончание табл. 1.1 

1 2 3 4 

CH3AsO(OH)Na Мононатриевая соль метил-
арсоновой кислоты 

Monosodium 
methanearsonate 

MSMA 

CH3AsONa2 Динатриевая соль метилар-
соновой кислоты 

Disodium methane-
arsonate 

DSMA 

R2–AsO(OH) Двузамещенные арсоновые 
кислоты, или арсиновые 
кислоты 

  

(CH3)2AsO(OH) Диметиларсиновая кислота, 
или какодиловая кислота 

Dimethylarsinic acid, 
cacodylic acid 

DMAA, 
CA 

(CH3)2AsO2
– Диметиларсонат, или како-

дилат – ион диметиларси-
новой (какодиловой) кис-
лоты 

Dimethylarsonate, 
cacodylate 

 

(CH3)2AsONa Натриевый какодилат Sodium cacodylate  

R3–AsO Трехзамещенные арсоно-
вые кислоты  

  

(CH3)3AsO Триметиларсонат, или три-
метиларсиноксид  

Trimethylarsonate, 
trimethylarsineoxide 

 

As(III), валентность 3+   

As2O3 Оксид As(III) As(III) oxide, As 
trioxide, arsenous 
oxide 

 

H3AsO3 Мышьяковистая кислота, 
или ортомышьяковистая 
кислота 

  

HAsO2 Метамышьяковистая кис-
лота 

Arsenenous acid, 
arsenious acid 

 

H2AsO3
–, 

HAsO3
2–, 

AsO3
3– 

Арсениты – соли мышьяко-
вистой кислоты 

Arsenites, salts of 
arsenious acid 

 

As2S3 Сульфид As(III), или три-
сульфид As 

As(III) sulfide, 
As trisulfide 

 

As3–, валентность 3–   

AsH3 Арсин Arsine  

CH3AsH2 Метиларсин, или мономе-
тиларсин 

Methylarsine MMA 

(CH3)2AsH Диметиларсин Dimethylarsine DMA 

(CH3)3As Триметиларсин Trimethylarsine TMA 
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Т а б л и ц а  1.2 

Переменные и параметры уравнений и графиков адсорбции 

Обозна-
чение 

Название Английское 
название 

Тип единицы измерения 

c Концентрация компо-
нента в жидкой фазе 

Concentration 
in liquid 

(масса компонента)  
(объем раствора)–1 

q Содержание компо-
нента в твердой фазе 

Concentration 
in solid 

(масса компонента)  
(масса твердой фазы)–1 

Kd Коэффициент рас-
пределения 

Distribution coeffi-
cient, partition 
coefficient 

(объем раствора)  
(масса твердой фазы)–1 

KL Коэффициент Ленг-
мюра 

Langmuir coeffi-
cient, bonding con-
stant 

(объем раствора)  
(масса компонента)–1 

Qmax Предельная сорбци-
онная емкость твер-
дой фазы, емкость 
монослоя Ленгмюра 

Adsorption maxi-
mum, Langmuir 
monolayer capacity 

(масса компонента)  
(масса твердой фазы)–1 

KF Коэффициент адсорб-
ции Фрейндлиха 

Freundlich coeffi-
cient, Freundlich 
distribution coeffi-
cient, Freundlich 
constant 

(объем раствора)1/n  
(масса твердой фазы)–1 
(масса компонента)1–1/n 
или упрощенно: 
(объем раствора)  
(масса твердой фазы)–1 

1/n Показатель степени 
в уравнении Фрейнд-
лиха 

Power, exponent б/р 

Основные уравнения адсорбции 

Равновесное состояние системы «раствор – твердая фаза», в которой про-
исходят адсорбционные процессы при постоянной температуре, приблизи-
тельно описывается различными уравнениями изотермы адсорбции: 

 изотерма Ленгмюра 

 );
1

1
1(

1 L
max

L

maxL

cK
Q

cK

cQK
q





  (1.1) 

 изотерма Фрейндлиха 

 q = KF c1/n (1.2) 
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или в линейной форме 

 log q = log KF + 1/n log c; (1.3) 

 изотерма Генри, или линейная изотерма 

 q = Kd c , (1.4) 

где q – количество компонента, адсорбированное твердой фазой, отнесенное 
к ее массе; c – равновесная концентрация компонента в растворе; KL – эмпи-
рический коэффициент адсорбции, или коэффициент Ленгмюра, характе-
ризующий прочность связи между элементом и сорбционными участками 
и энергию их взаимодействия; Qmax – максимум адсорбции, или емкость 
монослоя Ленгмюра; Kd – коэффициент адсорбции Генри, или коэффициент 
распределения; KF – коэффициент адсорбции Фрейндлиха, характеризую-
щий общую сорбционную способность твердой фазы; 1/n – эмпирический 
показатель степени в уравнении Фрейндлиха, обычно n > 1 (см. табл. 1.2). 

Т а б л и ц а  1.3 

Термины статистики (анализ корреляций, уравнения регрессии) 

Обозна-
чение Название, содержание термина Английское 

название 

N Объем выборки (набора данных); число значений неза-
висимой переменной 

Sample 
size 

r Коэффициент корреляции; 0  r  1; мера линейной зави-
симости переменных: 

r = 1 – полная зависимость, 
r = 0 – нет зависимости (корреляции) 

Correlation 
coefficient 

R2 Коэффициент детерминации – квадрат коэффициента 
множественной корреляции; характеризует точность 
подгонки уравнения регрессии к имеющимся данным: 
уравнение объясняет долю R2 изменчивости переменных 

Coefficient 
of deter-
mination 

F F-критерий, критерий Фишера; характеризует значимость 
уравнения множественной регрессии в целом; учитывает 
R2, число наблюдений N и число независимых переменных 

F-criterion, 
Fisher’s 
criterion 

P (p) Показатель значимости; 0  P  1; мера ненадежности 
регрессии (корреляции): возможности ошибки ложной 
связи; характеризует репрезентативность выборки, т. е. 
правомерность переноса результата на другие объекты: 

P = 1 – отсутствие значимости, 
P = 0 – абсолютная значимость 

Signifi-
cance 
value 

*, **, *** При значении переменной или коэффициента детерми-
нации обозначает уровень значимости P < 0,05, < 0,01 и 
< 0,001, соответственно 

– 
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2. ПРИРОДНОЕ СОДЕРЖАНИЕ ОБЩЕГО МЫШЬЯКА 

2.1. Содержание мышьяка в твердой фазе 

2.1.1. Горные породы 

Мышьяк встречается во всех горных породах (табл. 2.1, 2.2). Например, 
в кристаллических решетках силикатных минералов мышьяк легко заме-
щает кремний, трехвалентное железо и алюминий [124]. 

Т а б л и ц а  2.1 

Содержание мышьяка в горных породах [124, 264] 

Тип пород Содержание мышьяка, мг кг–1 

1 2 

Магматические 

Ультраосновные 

Перидотит, дунит, серпентин 0,3–15,8 

Основные 

Базальт (эффузивный) 0,18–113 

Габбро (интрузивный) 0,06–28 

Средние 

Латит, андезит, трахит (эффузивные) 0,5–5,8 

Диорит, гранодиорит, сиенит (интрузивные) 0,09–13,4 

Кислые 

Риолит (эффузивный) 3,2–5,4 

Гранит (интрузивный) 0,18–15 

Метаморфические 
Кварцит 2,2–7,6 

Сланец / филлит 0,5–43 

Кристаллический сланец / гнейс 0,0–18,5 
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Окончание табл. 2.1 

1 2 

Осадочные 
Морские 

Глина / аргиллит (вблизи берега) 4,0–25 

Глина /аргиллит (вдали от берега) 3,0–490 

Карбонаты 0,1–20,1 

Фосфориты 0,4–188 

Песчаник 0,6–9 

Не морские 

Глины 3,0–12 

Аргиллит 3,0–10 

Т а б л и ц а  2.2 

Содержание мышьяка в различных минералах [223, 224] 

Минерал Диапазон содержания As, мг кг–1 

1 2 

Сульфидные 

Пирит 100–120 000 

Пирротин 5–100 

Марказит 20–276 000 

Галенит 5–10 000 

Сфалерит 5–17 000 

Халькопирит 10–5 000 

Оксидные 

Гематит до 29 000 

Оксигидроксид Fe(III) до 76 000 

Магнетит 2,7–41 

Маггемит до 186 000 

Ильменит < 1 

Силикатные 

Кварц 0,4–1,3 

Полевой шпат < 0,1–2,1 
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Окончание табл. 2.2 

1 2 

Биотит 1,4 

Амфибол 1,1–2,3 

Оливин 0,08–0,17 

Пироксен 0,05–0,8 

Карбонатные 

Кальцит 1–8 

Доломит < 3 

Сидерит < 3 

Сульфатные 

Гипс / ангидрит < 1–6 

Барит < 1–12 

Ярозит 34–1000 

Другие 

Апатит < 1–1000 

Галит < 3–30 

Флюорит < 2 

2.1.2. Почвы 

В большинстве случаев о содержании остаточного мышьяка сообщается 
только как об общем As. Уровни As в почвах обычно составляют от 1 до 
40 ppm общего As [272]. Национальная программа мониторинга почв 
США содержит сведения о содержании As для 12 штатов Кукурузного 
пояса в пределах от 0,10 до 22,75 ppm, в среднем 2,74 ppm. Остаточное 
содержание в пахотных землях 43 штатов составляло от 0,25 до 54,17 ppm 
As, в среднем 6,43 ppm для 1969 образцов. Однако некоторые из этих почв 
получали добавки As. В нескольких штатах остаточное содержание в почве 
на необработанных полях было сопоставимо с содержанием в городах. 
Пять из шести городов имели более высокое остаточное содержание As 
в почве (9,9 ppm), чем на обрабатываемых полях (5,2 ppm). Это можно ско-
рее приписать выпадениям As из промышленных источников или от сжи-
гания топлива, чем различиям в использовании разнообразных As-содер-
жащих пестицидов [272]. 
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2.1.3. Донные отложения 

Донные отложения даже в районах с некоторыми промышленными источ-
никами остаются на относительно низком уровне. Например, в отложениях 
оз. Мичиган содержалось 11 ppm As при поступлении 145 000 кг As в год. 
Остаточное содержание в отложениях Puget Sound, где загрязнение от пла-
вильных печей не было существенным, варьировало от 3,2 до 15 ppm As, 
тогда как в загрязненных отложениях было до 10 000 ppm As – это обыч-
ное содержание в шлаках. Приведенные фоновые концентрации (3– 
11 ppm As) близки к тем, о которых сообщают для глубоких морских от-
ложений [272]. 

Отложения могут содержать существенные (100–300 мкг г–1) количе-
ства общего мышьяка [38]. Потенциальная подвижность и формы As в от-
ложениях зависят от окружающих условий, но мало изучены. Например, 
анаэробная инкубация затопляемых почв и отложений увеличивала кон-
центрации As в поровых водах этих материалов. Часть этого повышенного 
содержания, вероятно, представляет собой As(III), поскольку анаэробные 
условия, обычные в водных отложениях, благоприятны для восстановле-
ния As(V) [38]. 

2.2. Концентрации мышьяка в природных водах 

В табл. 2.3 представлены собранные многими авторами (см. [223]) данные 
о диапазонах концентраций мышьяка в различных природных водах. 

2.2.1. Поверхностные воды 

Остаточное содержание мышьяка в поверхностных водах обычно низко. 
По данным исследования некоторых микроэлементов в поверхностных 
водах США, 79% из 727 изученных образцов содержали мышьяк в концен-
трации < 10 мкг л–1, т. е. соответствовали рекомендованному стандарту для 
питьевой воды; в другом исследовании систем питьевого водоснабжения 
только 2% образцов имели концентрации выше предельно допустимой для 
питьевой воды 50 мкг л–1 [272]. Фоновые концентрации As в речных водах 
также низки (0,1–0,8 мкг л–1), но могут достигать примерно 2 мкг л–1 

и варьируют в зависимости от состава поверхностного питания, вклада 
подземного стока и литологии пород [223]. В реках, дренирующих бедные 
мышьяком породы, были найдены концентрации из нижней части этого 
диапазона. В некоторых районах встречаются относительно высокие кон-
центрации природного мышьяка в поверхностных водоемах в результате 
его поступления из геотермальных источников или из подземных вод с вы-
соким содержанием As. Для речных вод из геотермальных областей ха-
рактерно содержание мышьяка в пределах 10–70 мкг л–1. Повышены также 



14 

Т а б л и ц а  2.3 

Типичные концентрации As в природных водах [223] 

Тип вод и местонахождение Средняя концентрация As 
и / или диапазон, мкг л–1 

1 2 

Атмосферные осадки 

фоновые 

Морские дожди 0,02 

Континентальные дожди, запад США 0,013–0,032 

Прибрежные дожди, Mid-Atlantic, США 0,1 (< 0,005–1,1) 

Снег, Аризона, США 0,14 (0,02–0,42) 

не фоновые 

Континентальные дожди 0,46 

Дожди в Сиэтле, США, под действием медепла-
вильного завода 16 

Речные воды 

фоновые 

Различные 0,83 (0,13–2,1) 

Норвегия 0,25 (< 0,02–1,1) 

Юго-Восток США 0,15–0,45 

США 2,1 

Dordogne, Франция 0,7 

Р. По, Италия 1,3 

Загрязненные реки Европы 4,5–45 

Р. Дунай, Бавария 3 (1–8) 

Бассейн р. Шельда, Бельгия 0,75–3,8 (до 30) 

с влиянием подземных вод с высокой концентрацией As 

Северный Чили 190–21800 

Северный Чили 400–450 

Cordoba, Аргентина 7–114 

с геотермальным влиянием 

Сьерра-Невада, США 0,20–264 

Р. Мэдисон и Миссури, США 44 (19–67) 

Р. Мэдисон и Миссури, США 10–370 
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Продолжение табл. 2.3 

1 2 

Waikato, Новая Зеландия 32 (28–36) 

с влиянием горнодобывающей промышленности 

Ron Phibun, Таиланд 218 (4,8–583) 

Ashanti, Гана 284 (< 2–7900) 

Британская Колумбия, Канада 17,5 (< 0,2–556) 

Озерные воды 

фоновые 

Британская Колумбия, Канада 0,28 (< 0,2–0,42) 

Оз. Онтарио 0,7 

Франция 0,73–9,2 (высокое Fe) 

Япония 0,38–1,9 

Швеция 0,06–1,2 

с геотермальным влиянием 

Запад США 0,38–1 000 

с влиянием горнодобывающей промышленности 

Северо-западные территории, Канада 270 (64–530) 

Онтарио, Канада 35–100 

Воды эстуариев 

фоновые 

Ослофьорд, Норвегия 0,7–2,0 

Saanich Inlet, Британская Колумбия, Канада 1,2–2,5 

Эстуарий р. Рона, Франция 2,2 (1,1–3,8) 

Эстуарий р. Krka, Югославия 0,13–1,8 

с влиянием горнодобывающей и другой промышленности 

Эстуарий р. Луара, Франция до 16 

Эстуарий р. Tamar, Великобритания 2,7–8,8 

Эстуарий р. Шельда, Бельгия 1,8–4,9 

Морские воды 

Глубины Тихого и Атлантического океанов 1,0–1,8 

Побережье Малайзии 1,0 (0,7–1,8) 

Побережье Испании 1,5 (0,5–3,7) 

Побережье Австралии 1,3 (1,1–1,6) 
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Окончание табл. 2.3 

1 2 

Подземные воды 

Фоновые, Великобритания < 0,5–10 

Богатые мышьяком районы (например, Бенгаль-
ский Бассейн, Аргентина, Мексика, северный 
Чили, Китай, Тайвань, Венгрия) 

10–5000 

Загрязненные в результате добычи полезных 
ископаемых 50–10 000 

Геотермальные воды < 10–50 000 

Плантации, где применялись гербициды с As, 
Техас, США 408 000 

Шахтные воды 

Различные, США < 1–34 000 

Iron Mountain, Мичиган, США до 850 000 

Уральские горы, СССР 400 000 

Поровые воды отложений 

Фоновые, эстуарий Швеции 1,3–166 

Фоновые, глины, Саскачеван, Канада 3,2–99 

Фоновые, отложения шельфа Амазонки до 300 

Загрязненные добычей руд, Британская Колумбия, 
Канада 50–360 

Хвостохранилище, Онтарио, Канада 300–100 000 

Нефтяные поля и остаточные рассолы 

Ellis Pool, Альберта, Канада 230 

Рассол оз. Scarles, Калифорния, США до 243 000 

 
 
концентрации мышьяка в водах некоторых рек из пустынных районов, где 
преобладает подземное питание. Такие поверхностные воды часто имеют 
высокие pH и щелочность. Значительное увеличение концентрации As 
в речных водах может быть обусловлено загрязнением от потоков про-
мышленных или бытовых сточных вод [223]. 

Концентрации As в озерных водах обычно близки или ниже, чем 
в речных. Как и для речных вод, повышенные концентрации находят 
в озерах, на которые влияют геотермальные источники и добыча полезных 
ископаемых. Сообщалось о типичных диапазонах 100–500 мкг л–1 в неко-
торых районах горной промышленности и до 1000 мкг л–1 в геотермальных 
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областях (см. табл. 2.3). Высокие концентрации As в некоторых щелочных 
озерах бессточных бассейнов обусловлены чрезвычайным испарением 
и / или геотермальными поступлениями. Например, оз. Mono (Калифор-
ния, США) при значениях pH в диапазоне 9,5–10 имеет концентрации 
растворенного As 10 000–20 000 мкг л–1 благодаря поступлениям из гео-
термальный источников, выветриванию вулканических пород и испаре-
нию [223]. Известны также многочисленные свидетельства стратификации 
концентраций As в водах некоторых озер в результате изменения окисли-
тельно-восстановительных условий [12]. 

Средние концентрации As в водах открытого моря мало меняются 
и, как правило, составляют около 1,5 мкг л–1 (см. табл. 2.3). Концентрации 
в водах эстуариев варьируют сильнее в результате изменений поступления 
As из рек и градиентов солености или окислительно-восстановительного 
потенциала, но в природных условиях (в отсутствие техногенного загряз-
нения) также обычно низки (меньше 4 мкг л–1) [223]. 

2.2.2. Подземные воды 

Фоновые концентрации As в подземных водах в большинстве стран меньше 
10 мкг л–1, а иногда и существенно ниже [223]. Однако значения, приводи-
мые в литературе (см. табл. 2.3), демонстрируют очень широкий диапазон 
от < 0,5 до 5000 мкг л–1 (т. е. четыре порядка), соответствующий природ-
ным условиям. 

Содержание мышьяка может приближаться или превышать предельно 
допустимые концентрации в нескольких геохимических типах подземных 
вод. Это высококарбонатные воды, имеющие значение pH до 8,5 и низкие 
положительные значения Eh 100–200 мВ; кислые подземные воды c pH < 7, 
формирующиеся в гидрогеологических структурах металлогенических 
провинций с рудными (As, Sb, Hg, Zn, Pb) месторождениями; загряз-
ненные воды различных геохимических типов, образующиеся в техноген-
ных геохимических провинциях с различными промышленными стоками, 
а также в районах свалок, содержащих органические вещества [4]. 

Высокие концентрации As найдены в подземных водах при разнооб-
разных условиях. Это относится к обоим состояниям окисления (в услови-
ях высокого pH), восстановительным водоносным горизонтам и районам 
влияния геотермальных источников, а также к деятельности горной и дру-
гой промышленности. Интенсивное испарение тоже может существенно 
увеличить концентрации As. В большинстве случаев богатые мышьяком 
подземные воды – это результат его природного присутствия. Примеры 
влияния горной промышленности на загрязнение As многократно описаны 
в литературе, но ограничены. Техногенно обусловленное загрязнение As 
(в том числе от сельского хозяйства) может оказаться серьезным в ло-
кальном масштабе, но это бывает относительно редко [223]. 
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2.2.3. Поровые воды отложений 

Некоторые высокие концентрации As были найдены в поровых водах, из-
влеченных из неконсолидированных отложений, и часто это резко контра-
стировало с концентрациями, наблюдавшимися в вышележащих поверхно-
стных водах. В поровых водах из эстуария р. Kalix (север Швеции) обна-
ружили концентрации в диапазоне 1,3–166 мкг л–1 [267]. В поровых водах 
илисто-глинистых отложений в Саскачеване (Канада) определили концен-
трации As в диапазоне 3,2–99 мкг л–1 [275] (см. табл. 2.3). Повышенные 
концентрации были найдены в поровых водах, на которые влияют геотер-
мальные поступления. Например, в анаэробных поровых водах из Новой 
Зеландии определили концентрации As до 6430 мкг л–1 [14]. Еще более 
высокие уровни мышьяка можно найти в поровых водах отложений, на 
которые воздействует загрязнение от разработки полезных ископаемых 
(хвосты, минеральные отложения). Сообщали о концентрации As до 
100 000 мкг л–1 в поровых водах из хвостов в провинции Онтарио (Ка-
нада) [152] (см. табл. 2.3). В таких случаях поровые воды с высокой кон-
центрацией As скорее всего будут характеризоваться сильными окисли-
тельно-восстановительными градиентами ниже границы раздела «отложе-
ния – вода», часто на глубине порядка нескольких сантиметров. Погребе-
ние свежего органического вещества и медленная диффузия O2 через 
отложения приводят к формированию восстановительных условий непо-
средственно под границей раздела «отложения – вода». Это способствует 
восстановлению As(V) и десорбции мышьяка из оксидов Fe и Mn, а также 
восстановительному растворению этих минералов. Имеется много под-
тверждений циклического перемещения As между поровыми водами мел-
ких отложений и вышележащими поверхностными водами в ответ на вре-
меннýю изменчивость окислительно-восстановительных условий [223]. 

2.3. Атмосферные выпадения 

Общая атмосферная эмиссия оценена в 31  109 г лет–1. Главный при-
родный источник мышьяка в окружающей среде – это, по-видимому, вул-
каны [124]. 
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3. ТРАНСФОРМАЦИИ МЫШЬЯКА В ПРИРОДНОЙ СРЕДЕ 

3.1. Основные реакции 

Трансформация As в окружающей среде состоит из ряда окислений, вос-
становлений, метилирований и улетучиваний и может быть представлена 
общей схемой (рис. 3.1). 

 

 
Рис. 3.1. Трансформации мышьяка в окружающей среде [124] 

* Производные соответствующих кислот. 
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На примере стратифицированного озера показано множество реакций, 
происходящих с мышьяком в локальном масштабе (рис. 3.2). Адсорбция 
арсената оксидами железа и алюминия в отложениях и формирование 
As2S3 удаляют мышьяк из раствора и препятствуют образованию высоких 
концентраций As в воде. 

 

 

Рис. 3.2. Реакции мышьяка в стратифицированном озере [272] 

3.2. Биологические трансформации 

На примерах лабораторных культур было продемонстрировано окисление 
As(III) до As(V) микроорганизмами, использующими кислород как ко-
нечный акцептор электронов [230]. Этот процесс наблюдали и в природе, 
когда As(III), поступающий в водный поток из геотермальных источников, 
быстро окислялся до As(V) бактериальными колониями, ассоциированны-
ми с макрофитами [268]. При исследовании кормовых добавок, содержа-
щих мышьяк, арсенат обнаружен и при аэробных, и при анаэробных усло-
виях почвы. Деградация до арсената была наиболее быстрой в анаэробных 
условиях [272]. 

В аэробном окружении As(III) может быть в различной степени мета-
стабилен, тогда как при анаэробных условиях As(V) склонен более быстро 
восстанавливаться. Проведены многочисленные исследования, идентифи-
цировавшие несколько различных линий бактерий, способных восстанав-
ливать As(V). Продукты реакции включают диметиларсин и неорганиче-
ский As(III) [129, 230, 277]. В восстановительной среде, например в затоп-
ляемых почвах, арсенаты восстанавливаются до арсинов и затем мети-
лируются до метиларсинов, формируя летучие разновидности (рис. 3.1). 
Некоторые микроорганизмы очевидно восстанавливают As(V), поступаю-
щий в клетку, до As(III), который затем выделяется, – это механизм деток-
сикации. Другие микробы могут использовать As(V) как источник энер-
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гии, если недоступен более предпочтительный акцептор электронов типа 
кислорода [230]. 

Различные почвенные грибы и микроорганизмы могут метаболизиро-
вать арсенат, арсенит, метиларсоновую кислоту (МАА), ее соли (MSMA) 
и диметиларсин (DMА) в летучие формы мышьяка [272]. Штамм Metha-
nobacterium M.o.H. в анаэробных условиях восстанавливал и метилировал 
арсенат до DMA, при этом был необходим донор метила methylcobola- 
min [230]. Из сточных вод были выделены три вида грибов, которые выра-
батывали триметиларсин (TMA) из органических или неорганических ис-
точников As [272]. 

Сведения о причастности почвенных грибов к формированию летучих 
форм мышьяка приводятся в [210]. Сообщается о восстановлении оксида 
мышьяка, арсената натрия, динатриевого метиларсоната (DSMA) и на-
триевого какодилата (CH3)2AsONa разновидностями грибов Scopulariopsis 
и Aspergillus. Показано также участие разновидностей грибов Cadida, 
Gliocaldium и Penicillium в формировании ТМА. Из пруда-испарителя, где 
происходило метилирование и последующее испарение органического As, 
выделены грибы Penicillium sp. 

Ограниченное число исследований посвящено реакциям деметилиро-
вания органических соединений мышьяка [272]. Сообщается о разложении 
в почве через 60 суток около 10% 14C-MSMA (мононатриевого метиларсо-
ната) до 14CO2 и арсената (арсенит не был обнаружен). В обработанной 
какодиловой кислотой (CA) аэробной почве был найден арсенат, при этом 
41% его сформировался через 24 недели после обработки 100 ppm As. 
В модельном исследовании водной экосистемы 14C-какодиловая кислота 
деградировала до арсената, арсенита и 14CO2. В двух из этих трех систем 
через 59 дней преобладающей формой в почве был арсенат [272]. 

На основе рассмотренной информации биотрансформации As в почвах 
представлены на рис. 3.3 [210]. Согласно этой диаграмме, разновидности 
As(V) (AsO4

3–) восстанавливаются до As(III), т. е. до формы AsO3
3–. Эта 

реакция протекает при косвенном или непосредственном участии почвен-
ных микроорганизмов. Преобразование AsO4

3– в AsO3
3– может пойти в об-

ратном направлении, если система почвы станет окисленной. При сильно 
восстановительных условиях AsO3

3– может преобразоваться в газ арсин 
(AsH3), который улетучивается в атмосферу. Некоторые виды почвенных 
микроорганизмов могут также преобразовать AsO4

3– в метиларсонаты, если 
будет доступен соответствующий донор метила. Метиларсонаты (моно-, 
ди- и три-) могут или биотрансформироваться в метиларсины, или биоде-
градировать до химической формы AsO4

3–. Метиларсины (моно-, ди- и три-) 
являются летучими и могут удаляться в атмосферу. Таким образом, осно-
вой преобразований As являются микробиологические реакции метилиро-
вания и восстановления его разновидностей. 

При аэробных условиях значимую роль играет метилирование соеди-
нений As дрожжевыми бактериями, тогда как при анаэробных условиях для 
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Рис. 3.3. Биологическое преобразование As в почвах [210] 

выделения летучего As из почвы в атмосферу важны метаногенные бакте-
рии [210]. 

Присутствие некоторых химических разновидностей может ингибиро-
вать или способствовать микробиологическим преобразованиям As в сис-
темах почвы, например ингибирование фосфатом или селенатом. Темпера-
тура почвы и pH влияют на микробиологическую активность и поэтому 
могут модифицировать биотрансформации As в почвах [210]. 

3.3. Абиотические процессы трансформации 

Окислительно-восстановительные трансформации мышьяка могут проис-
ходить под воздействием как биологических организмов, так и неорга-
нических окислителей / восстановителей [230]. Арсенит термодинамиче-
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ски неустойчив в аэробной среде и должен окисляться до As(V); однако, 
когда кислород – единственный окислитель, эта реакция протекает мед-
ленно [43]. Например, при pH 7 в воде, насыщенной чистым O2, через 
6 месяцев окислилось примерно 25% As(III), тогда как в бескислородной 
воде окисление не происходило совсем. В воде, приведенной в равновесие 
с атмосферным кислородом, период полураспада для окисления As(III) 
составлял от одного года до трех лет [65]. Скорость окисления в этих 
экспериментах была минимальной при pH 5,5 и увеличивалась как для 
более низких, так и для более высоких значений pH. В щелочных раство-
рах (pH > 9) при атмосферных условиях происходило значительное повы-
шение скорости окисления As(III) до As(V) [143]. Присутствие чувстви-
тельных к окислительно-восстановительным условиям соединений уве-
личивает скорость окисления As(III). Так, при pH ниже 7 добавление 
трехвалентного железа, Fe(III), к насыщенной кислородом воде повышало 
скорость окисления As(III) [43, 215]. По мнению авторов [99, 235], наблю-
даемое в их экспериментах окисление As(III) гидроксидом железа и гети-
том катализировалось на свету. Аналогично в [57] возврат As(III), который 
добавляли к гидроксиду Fe на свету в течение 10 суток, составил только 
17%, а в отсутствие света – 91%. 

Важными окислителями As(III) являются также оксиды марганца (Mn), 
которые обычно входят в состав водовмещающих пород. Окисление 
As(III) оксидами Mn термодинамически благоприятно в широком диапа-
зоне pH, и имеются прямые и косвенные подтверждения этой реакции [44, 
163, 178, 215]. При значениях pH 4–8 происходила быстрая реакция, 
и в течение часа  80% As(III) окислялось до As(V) [215, 235]. При pH 4,0 
манганит окислял в три раза больше As(III), чем при pH 6,3, возможно 
в результате увеличения адсорбции As(III) при более низком pH [44]. Гипо-
тетическая последовательность реакций следующая: адсорбция As(III), за-
тем восстановление Mn(IV) или Mn(III) до Mn (II) и выделение As(V) 
в раствор [215]. Известно также о включении As(V) в структуру оксида 
Mn [163]. На скорость окисления As(III) существенно влияет степень ок-
ристаллизованности оксида марганца. Например, сильно упорядоченный, 
с малой площадью поверхности пиролюзит (β-MnO2) окислял As(III) на-
много медленнее, чем слабоокристаллизованные, с большой площадью 
поверхности бернессит и криптомелан (α-MnO2) [180]. 

В озерных отложениях окисление As(III) до As(V) было также припи-
сано присутствию оксидов Mn [177]. При удалении растворенного кисло-
рода и подавлении микробиальной активности скорость окисления не из-
менялась, тогда как после обработки отложений гидроксиламин-гидро-
хлоридом или ацетатом натрия для удаления оксида Mn происходило 
значительное уменьшение окисления As(III) [179]. 

Окисление As(III) наблюдали также в подземных водах. Арсенит вво-
дили в аэробную (концентрация кислорода [O2] = 00–300 мкмоль л–1) 
и субаэробную ([O2] = 1–6 мкмоль л–1) зоны подземных вод на участке 
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в Кейп-Коде, Массачусетс, США [81, 230]. Значительное окисление As(III) 
до As(V) наблюдали в обеих зонах на протяжении 2,2 м по пути потока. 
Оксиды марганца присутствуют в твердой фазе и являются наиболее веро-
ятным акцептором электронов и в субаэробной зоне с низким содержани-
ем O2, и, возможно, в аэробной зоне. 

Отмечено, что глинистые минералы также способствуют окислению 
As(III): в атмосфере азота окисление адсорбированного As(III) галлуази-
том, каолинитом, иллитом, иллит / монтмориллонитом и хлоритом уве-
личивалось со временем реакции; через 75 суток окисление достигло 
100% [134]. Причиной окисления было присутствие Fe-оксидов или следо-
вых количеств примесей типа йодида в глинистых минералах. Наблюдав-
шееся в экспериментах окисление As(III) каолинитом и иллитом было вы-
звано незначительными количествами оксидов Mn [143]. Титан может 
быть посредником при перемещении электронов от As(III) к атому кисло-
рода [73]. 

Определено также восстановление арсената в абиотических условиях. 
И H2S, и H2 способны восстанавливать As(V) до As(III). Посредством H2S 
восстановление арсената происходит быстро, и с уменьшением pH ско-
рость возрастает [43, 204]. Промежуточные побочные продукты включают 
разновидности сульфида мышьяка (HxAs3S3x

–3), которые диссоциируют до 
H3AsO3

0 в течение нескольких суток. Восстановление As(V) из водного 
раствора Fe(II) в лабораторных экспериментах не происходило [277]. Од-
нако восстановление As(V) до As(III) наблюдали в натурном эксперименте, 
где As(V) вводили в анаэробную зону подземных вод, содержащих высо-
кие концентрации растворенного Fe(II). Арсенат мог быть восстановлен 
непосредственно Fe(II), микроорганизмами или низкими концентрациями 
органического углерода в этой зоне [230]. Также сообщали об абиотиче-
ском восстановлении As(V) гумусовым веществом [99]. 

3.4. Скорости трансформаций 

С любым соединением As при участии биоты могут происходить два типа 
реакций: окислительный метаболизм и восстановительное метилирование 
с последующим улетучиванием полученного алкиларсина. Реакции и их 
скорости будут варьировать в зависимости от условий окружающей среды. 
Чтобы рассчитать трансформации или потери (в % сут–1) в различных суб-
стратах, использовали данные нескольких исследований, представленные 
в табл. 3.1 [272]. 

Окислительный метаболизм происходит быстрее, чем восстановитель-
ное метилирование, и в любой конкретной почве после некоторого на-
чального периода устанавливается равновесие. Очевидно, что концентра-
ция в этом равновесии может варьировать в зависимости от характеристик 
почвы (pH, содержания Fe, Al, органического вещества и т. д.), количества 
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Т а б л и ц а  3.1 

Судьба соединений мышьяка в различных субстратах [272] 

Субстрат 
Окислительный 
метаболизм 

(AsO1
3–), % сут–1 

Соединение As

Улетучивание(1) – 
восстановительный 

метаболизм (алкиларсины), 
% сут–1 

1 2 3 4 

?(2) AsO3
3– 0,020–0,027 

– » 0,023–0,067 

– » 0,010–0,028 

– » 0,035–0,124; x = 0,035 

– AsO1
3– 0,006–0,154 

– » (DMA, TMA)(3) 

– Ca3(AsO1)2 0,386 

0,081–0,476 MAA – 

– » 0,078 (DMA, TMA) 

– » 0,038 

– » 0,023–0,115; x = 0,034 

– » 0,018–0,031 

0,244 CA – 

– » 0,112–0,363 (DMA, TMA) 

– » 0,033 

– » 0,009–0,183: x = 0,034 

Почва 

0,046–0,086 Арсаниловая 
кислота 0,0–0,163 

? AsO3
3– < 0,001 (DMA, TMA) 

? MAA 0,014 (TMA) 

Дерн / почва 

? CA 0,026 (DMA, TMA) 

? AsO3
3– ? 

– AsO1
3– ? 

? MAA ? 

Водная экоси-
стема 

0,067–0,404 CA 0,084–0,814 

? AsO3
3– 0,0–0,009 

– AsO1
3– 0,0–0,005 (TMA) 

Культура гри-
бов 

0,272 MAA 0,0–2,960 (TMA) 
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Окончание табл. 3.1 

1 2 3 4 

Культура бак-
терий 1,818 MAA ? 

Культура акти-
номицетов 0,818–1,182 MAA ? 

(1) На основе потери общего As в почве; включает мышьяк, потерянный по любому механизму. 
(2) ? – неизвестно. 
(3) DMA – диметиларсин, TMA – триметиларсин. Разновидность, выделенная жирным шриф-
том, преобладает. 

 
осадков, температуры и присутствующих микробных популяций. Этим мож-
но объяснить тот факт, что некоторые почвы потеряли немного As, тогда 
как содержание As в других почвах существенно снизилось [272]. 

Потери несколько возрастают с увеличением метилирования соедине-
ния, поскольку необходимо меньше шагов метилирования в MAA и CA, 
чтобы достичь стадии DMA или TMA, где может произойти восстановле-
ние и улетучивание. Из водных систем улетучивание происходит быстрее, 
чем из почв. Некоторые свойства почв и окружающей среды, вероятно, 
усиливают процессы метилирования и улетучивания. Те свойства, которые 
способствуют микробиологическим процессам (например, достаточно вы-
сокое содержание органического вещества, повышенная температура, аде-
кватная влажность), будут сдвигать последовательность реакций в сторону 
метилирования и улетучивания и таким образом уменьшать остаточное 
содержание As. 

В полевых исследованиях был также определен период полураспада 
арсената в почве – 6,0 года, MAA – 5,6 года, CA – 5,2 года [272]. 

3.5. Круговорот мышьяка в природе 

Формы мышьяка в почвах и отложениях обычно находятся в равновесии 
с окружающей средой, а также друг с другом. Неизвестно, как влияют на 
это равновесие многие факторы, например: нагрузка мышьяка, необходи-
мая для нарушения равновесия; пропускная способность различных сис-
тем (почва, вода, отложения, биота); скорости миграции между химиче-
скими объектами в пределах и между различными системами; идентич-
ность As, фактически присутствующего в компонентах окружающей 
среды. Предполагаемые соединения и трансформации мышьяка в окру-
жающей среде показаны на рис. 3.4 [272]. 

Кроме того, неизвестна роль нерастворимых соединений мышьяка 
(c Fe, Al и т. д.) в почвах и отложениях при биологических трансформациях. 



27 

 

Рис. 3.4. Циклическая природа поведения мышьяка в окружающей среде [272] 

 
Вероятно, в почвенной среде мышьяк будет сопротивляться трансформа-
ции в большей степени, чем в растворе, где на соединение могут действо-
вать микроорганизмы. Однако авторы [272] полагают, что в почвенной 
среде трансформация все же происходит (рис. 3.5). 

Другая схема поведения As (рис. 3.6) показывает потоки As в пределах 
локальной агроэкосистемы [272]. Если учесть все поступления и выносы, 
то в этой системе мышьяк из почвы будет теряться со скоростью 
0,046–0,096% сут–1 (17–35% лет–1). Если применять CA, то общие потери 
всеми процессами составят от 0,052 до 0,101% сут–1, тогда как при внесе-
нии MSMA расчетные потери будут от 0,055 до 0,070% сут–1. При макси-
мальных рекомендованных нагрузках As общие остатки от CA будут 
увеличиваться со скоростью 2,6–3,3 ppm га–1 лет–1, а от MSMA – 1,5– 
1,9 ppm га–1 лет–1. Потери от улетучивания происходят, прежде всего, 
в виде алкиларсинов, хотя возможны и в виде пыли. 
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Рис. 3.5. Растворение и реакции форм мышьяка в почвенной среде [272] 

 
 
 
 
 
 
 
 

Рис. 3.6. Общие потоки мышьяка в агроэкосистеме [272] 
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3.6. Общий миграционный цикл 

Загрязнение воздуха от плавильных печей с эмиссией топочного газа или 
сжигание угля приводит к повышенным уровням мышьяка в окружающей 
среде. Мышьяк возвращается в почву или путем прямых выпадений с мак-
рочастицами, или путем осаждения с частицами пыли. Плавильная печь 
в Tacoma, WA, выделяла с топочным газом приблизительно 2  108 г 
мышьяка в год. Общие потери через атмосферу, в виде оксида As(III) 
(As2O3), от плавления медных руд в США оценены в 48  108 г лет–1. 
Из жидких стоков и шлака это соединение разносится и ветром, и водой. 
Перенос ветром объясняет высокое остаточное содержание As в почвах 
и отложениях на острове Vashon. Отложения вблизи печей Tacoma также 
содержат высокие уровни мышьяка (до 10 000 ppm). Поверхностные об-
разцы морской воды, отобранные вблизи печей, содержали до 1200 ppb As. 
Концентрация очень быстро снижалась с расстоянием – примерно до 4 ppb 
в пределах одной мили от печей [272]. 

От сжигания топочного угля в городской воздух может выделяться 
примерно 6,5  108 г мышьяка в год. В результате крупные города имеют 
более высокие уровни As в воздухе, чем малые города или сельские рай-
оны. В 1970-х гг. воздух Нью-Йорка содержал 30 мкг м–3, а сельские рай-
оны – менее 10 мкг м–3. Мышьяк из воздуха попадает с дождем или пылью 
в почву, где адсорбируется. Это приводит к повышенному остаточному 
содержанию As в почве. Исследования органических алкил-соединений As 
показали, что в процессе биотрансформации алкиларсины формируются 
в почве и, возможно, в донных отложениях и осадке сточных вод. Таким 
образом миграция происходит в двух средах: в воздухе и воде [272]. 

Миграция алкиларсинов в воздухе может включать только газообраз-
ную фазу или, возможно, фазу газ / аэрозоли. Адсорбированные макрочас-
тицами алкиларсины не идентифицированы. Они могут представлять со-
бой окисленную форму, оксиды MAA, CA или TMA, а в газообразной 
форме – алкиларсин. Однако интенсивность миграции алкиларсинов в воз-
духе неизвестна. В природе ни арсин, ни метиларсин не были обнаружены 
в воздухе. Были выделены и идентифицированы летучие соединения ди-
метиларсин (DMA; (СН3)2AsH) и триметиларсин (TMA; (CH3)3As), обнару-
женные в воздухе в виде газа или в адсорбированной форме на фильтруе-
мых частицах. На открытом воздухе уровни арсинов были менее 1 нг м–3 

и составляли в среднем 0,09 нг м–3 для DMA и 0,08 нг м–3 для TMA. В за-
крытых помещениях уровни были выше – в среднем 0,10 и 0,25 нг м–3, со-
ответственно [272]. 

Миграция алкил-соединений мышьяка в водной среде также не изучена. 
Однако показано, что пресные и соленые воды содержат низкие уровни 
MAA и CA. В воде и отложениях мышьяк метилируется бактериями и гри-
бами. Организмы накапливают их независимо от формы. На самом деле 
происходит некоторый метаболизм, но в пределах организма хозяина. Од-
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нако повышения содержания токсичных соединений мышьяка в пищевой 
цепи не происходит. Самое высокое остаточное содержание имеет место у 
низших членов водной пищевой цепи. В организмах рыб также может 
происходить метаболизм до других соединений As. Миграция органиче-
ских соединений мышьяка, по-видимому, проходит путем физического 
перемещения и путем поглощения водными организмами [272]. 

Большие потери As с водоразделов можно объяснить миграцией 
с отложениями в процессе эрозии. С загрязненного водораздела значи-
тельные количества As (возможно, из отходов арсаниловой кислоты) 
мигрировали в суспендированном состоянии с течением быстрого по-
тока [272]. При низких скоростях потока может происходить небольшая 
миграция отложений. Так, при нагрузке общего растворенного As 1,8– 
3,5 кг сут–1 вода содержала 15–59 мкг л–1, а с суспендированными отло-
жениями мигрировали только 0,2–0,3 кг сут–1. Во время половодья пере-
мещаются большие количества загрязненных отложений. Тем не менее 
значительная часть As, мигрировавшего в океаны, находится в раство-
ренном состоянии (30  106 кг лет–1) [72]. В морской среде арсенат вос-
станавливается до арсенита, очевидно, бактериями. Наблюдавшиеся от-
ношения арсената к общему As были близки к 0,8. При pH 8,16 в мор-
ской воде в окислительных условиях по термодинамическим расчетам 
отношение As+5 : As+3 = 1026 : 1 [272]. 

В пресной и соленой воде арсенат метаболизируется до метилирован-
ных соединений: выделяются моно-, ди- и триметил-формы мышьяка. От-
носительные количества соединений As(III), As(V), а также MAA и CA 
варьируют, но в целом преобладают соединения As(V) и CA. 

Из-за комплексного многосредового (отложения / почва – вода – биота – 
воздух) обмена мышьяка в миграционном цикле и природных различий 
между воздушными, почвенными и водными системами трудно рассчитать 
интенсивность миграции. Известно, что As сорбируется биотой и отложе-
ниями / почвами и остается в низких концентрациях в воде и воздухе. Эти 
процессы взаимного обмена изображены на рис. 3.7. Однако мало известно 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Рис. 3.7. Общие потоки мышьяка в экосистеме [272] 
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о скоростях повторного суспендирования, десорбции и улетучивания 
и о совокупном влиянии параметров окружающей среды, определяющих 
эти скорости [272]. 

Таким образом, в направлении вниз по течению от точечных ис-
точников существенна флювиальная миграция As. Донные отложения 
природных водных систем функционируют как временный накопи-
тель при дисперсионной миграции As. Окончательный сток для оста-
точного As – океанические отложения [272]. 
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4. ХИМИЯ МЫШЬЯКА В СИСТЕМЕ «ВОДА – ПОРОДА» 

4.1. Водные формы мышьяка при различных окислительно-
восстановительных условиях 

Окислительно-восстановительный потенциал (Eh) и pH – самые важные 
факторы, определяющие состав растворенных форм мышьяка. В окисли-
тельных условиях при низком pH (< 6,9) доминирующей формой является 
H2AsO4

–, тогда как при более высоком pH начинает преобладать HAsO4
2–. 

При чрезвычайно кислых или щелочных условиях может присутствовать 
H3AsO4

0 или AsO4
3–, соответственно. В восстановительных условиях при 

pH < 9,2 будет доминировать незаряженная разновидность As(III) – 
H3AsO3

0 [275] (рис. 4.1). Распределение разновидностей As как функция 
pH показано на рис. 4.2. Большинство авторов в литературных данных 
о составе форм As не указывают степень протонирования. В условиях 
чрезвычайно высоких концентраций восстановленной серы могут присут-
ствовать значительные количества растворенных форм As-сульфидов. 
Восстановительные кислые условия способствуют осаждению аурипиг-
мента (As2S3), реальгара (AsS) или других сульфидных минералов, содер-
жащих соосажденный мышьяк [10, 48]. Поэтому не следует ожидать высо-
ких уровней As в тех водах, где присутствует высокая концентрация сво-
бодного сульфида [162]. 

Известные водные формы As(V) включают AsO4
3–, HAsO4

2–, H2AsO4
– 

и H3AsO4
0(aq) [210, 260]. И As(III), и As(V) протонируют оксианионы 

в водных растворах, степень протонирования зависит от pH. Арсенат ус-
тойчив в окислительных средах. Для значений pH, обычных в подземных 
водах, преобладающими формами As(V) в растворе являются H2AsO4

– ме-
жду pH 2,2 и 6,9 и HAsO4

–2 между pH 6,9 и 11,5. Состав растворенных 
форм As (V) (рис. 4.2) как функция pH был рассчитан для окислительной 
среды [223]. Расчеты показывают, что при значениях pH около 7 среди 
водных форм As(V) доминирует оксианион H2AsO4

– или HAsO4
2–. По-

скольку в окислительных водах As(V) присутствует прежде всего как анион, 
он, скорее всего, адсорбируется геологическими материалами при кислых 
условиях и практически не адсорбируется при нейтральных и щелочных 
условиях pH. 

Арсенит устойчив в умеренно восстановительном окружении; водная 
форма H3AsO3

0 преобладает до pH 9,2, а H2AsO3
– – при pH 9,2–12 [72, 223]. 
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Рис. 4.1. Диаграмма Eh–pH для водных разновидностей As 

в системе As–O2–H2O [223] 

 

            
 

Рис. 4.2. Состав форм мышьяка как функция pH (ионная сила I  0,01 моль л–1): 
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4.2. Формы и реакции мышьяка в почвенных растворах 

Влияние окислительно-восстановительного потенциала на состав форм 
мышьяка в загрязненной почве исследовано в [149]. Авторы показали, что 
при более высоком окислительно-восстановительном потенциале в почве 
(pe + pH > 10) основная часть общего As (65–98%) присутствовала в форме 
As(V). Со снижением окислительно-восстановительного потенциала кон-
центрации разновидностей As(III) быстро возрастали. 

Для прогнозирования химических форм As в почвенном растворе в 
[210] провели термодинамические расчеты растворимости. Из-за своего 
сродства к кислороду мышьяк обычно присутствует в почвенных раство-
рах в оксианионных формах. Оксианионы несут суммарный отрицатель-
ный заряд, поэтому считается, что они не формируют комплексы с анио-
нами Cl–, SO4

2– и HCO3
– в почвенной среде. Для первого варианта расчетов 

предположили, что в аэробной системе почвы весь растворенный неорга-
нический мышьяк существует в состоянии As(V) и его общее количество 
в аэробном почвенном растворе представлено следующими формами: 

 [Общий As] = [H3AsO4
0] + [H2AsO4

–] + [HAsO4
2–] + [AsO4

3–]. (4.1) 

В терминах активностей это выражение можно записать в виде 

 [Общий As] = §(H3AsO4
0) (H3AsO4

0) + §(H2AsO4
–) (H2AsO4

–) +  

 + §(HAsO4
2–) (HAsO4

2–) + §(AsO4
3–) (AsO4

3–) (4.2) 

где [ ], ( ) и § представляют концентрации, активности и коэффициенты 
активности, соответственно. Затем каждый член в правой части (4.2) выра-
зили через константы равновесия реакции (из табл. 4.1) и коэффициенты 
активности HAsO4

2– из [209]: 

[Общий As] = 109,18–2pH (HAsO4
2–) §(H3AsO4

0) + 106,94–pH (HAsO4
2–) §(H2AsO4

–) + 

 + (HAsO4
2–) §(HAsO4

2–) + 10–12,19+pH (HAsO4
2–) §(AsO4

3–) (4.3) 

Дальнейшая модификация уравнения (4.3) для почвенного раствора 
дала выражение: 

 (HAsO4
2–) = [Общий As] / {109,18–2pH §(H3AsO4

0) + 106,94–pH §(H2AsO4
–) +  

 + §(HAsO4
2–) + 10–12,19+pH §(AsO4

3–).} (4.4) 
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Т а б л и ц а  4.1 

Реакции и константы равновесия (log K0) форм As при стандартных 
условиях [210] 

№ п/п Химическая реакция Log K0 

1 2 3 

A: Твердые формы As 

1 As2O3 (c
(1), арсенолит) + 5H2O  2HAsO4

2– + 8H+ + 4e– –58,68 

2 As2O3 (c, клауденит) + 5H2O  2HAsO4
2– + 8H+ + 4e– –58,78 

3 As2O5(c) + 3H2O  2HAsO4
2– +4H+ –11,63 

4 AsS (c, реальгар) + 8H2O  HAsO4
2– +SO4

2– +15H+ + 11e– –83,13 

5 As2S2 (c) + 16H2O  2HAsO4
2– + 2SO4

2– + 30H+ + 22e– –180,43 

6 As2S3(c, аурипигмент) + 20H2O  2HAsO4
2– + 3SO4

2– + 30H+ +33e– –219,14 

7 AlAsO4(c) + H+  A13+ + HAsO4
2– –4,70 

8 Ba3(AsO4)2(c) + 2H+  3Ba2+ + 2HASO4
2– –26,50 

9 Ca3(AsO4)2(c) + 2H+  3Ca2+ + 2HAsO4
2– –1,91 

10 Cd3(AsO4)2(c) + 2H+  3Cd2+ + 2HASO4
2– –8,97 

11 Cu3(AsO4)2(c) + 2H+  3Cu2+ + 2HAsO4
2– –14,97 

12 FeAsO4(c) + H+  Fe3+ + HAsO4
2– –9,45 

13 Fe3(AsO4)2(c) + 2H+  3Fe2+ + 2HAsO4
2– –18 

14 Mn3(AsO4)2(c) + 2H+  3Mn2+ + 2HASO4
2– –8,51 

15 Ni3(AsO4)2(c) + 2H+  3Ni2+ + 2HAsO4
2– –2,21 

16 Pb3(AsO4)2(c) + 2H+  3Pb2+ + 2HAsO4
2– –9,07 

17 Zn3(AsO4)2(c) + 2H+  3Zn2++ 2HAsO4
2– –8,20 

B: Растворенные формы As 

18 AsO2
– + 2H2O  HAsO4

2– + 3H+ + 2e– –19,31 

19 HAsO2
0 + 2H2O  HASO4

2– + 4H+ + 2– –28,60 

20 AsO2
– + H+  HAsO2

0 –9,29 

21 AsO3
3– + H2O  HAsO4

2– + H+ + 2e– –6,13 

22 HAsO3
2– + H2O  HAsO4

2– + 2H+ + 2e– –7,27 

23 H2AsO3
– + H2O  HAsO4

2– + 3H+ + 2e– –19,49 

24 H3AsO3
0 + H2O  HAsO4

2– + 4H+ + 2e– –28,63 

25 AsO3
3– + H+  HAsO3

2– –12,71 

26 AsO4
3– + H+  HAsO4

2– 12,19 

27 HAsO2
4– + H+  H2AsO4

– 6,94 
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Окончание табл. 4.1. 

1 2 3 

28 H2AsO4
– + H+  H3AsO4

0 2,24 

C: Органические соединения(2) 

29 CH3  AsO3
2– + H+  CH3  HAsO3

– 8,24 

30 CH3  HAsO3
– + H+  CH3  H2AsO3

0 3,61 

(1) (c) обозначает кристаллическую форму. 
(2) Данные из [105]. Константы реакций для других органических форм не были доступны. 

 
 
Принимая общую концентрацию мышьяка 10–6 моль л–1, рассчитали 

активность HAsO4
2–, а также активности и молярные доли других химиче-

ских форм в правой части уравнения (4.2) как функции pH. Эти результаты 
представлены на рис. 4.3. Ниже pH 2 преобладает форма H3AsO4

0, но поч-
вы с pH < 2 редко встречаются в природе. Поэтому для всех практических 
целей форму H3AsO4

0 можно игнорировать. С увеличением pH почвенного 
раствора от 3 до 6 постепенно возрастает доля H2AsO4

–, которая становит-
ся доминирующей химической формой мышьяка. При pH между 7 и 8 обе 
разновидности H2AsO4

– и HAsO4
2– присутствуют в почвенном растворе в 

заметных концентрациях. При pH выше 8 и ниже 11 преобладающая хи-
мическая форма – HAsO4

2–. Почвенные растворы более щелочные, чем 
pH 11, встречаются редко, поэтому присутствие AsO4

3– в аэробных поч-
венных растворах, как и H3AsO4

0, можно не учитывать [210]. 

 
 

 
Рис. 4.3. Распределение форм арсената As(V) в почвенном растворе [210] 
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В отличие от упрощенной формулы (4.1) в природе As существует во 
многих состояниях окисления, и на его химические формы могут влиять 
флуктуации окислительно-восстановительных условий. В субаэробных и 
анаэробных поровых растворах общий As представлен следующими раз-
новидностями [210]: 

[Общий As] = [H3AsO4
0] + [H2AsO4

–] + [HAsO4
2–] + [AsO4

3–] + [AsO2
–] + 

 + [HAsO2
0] + [AsO3

3–] + [HAsO3
2–] + [H2AsO3

–] + [H3AsO3
0] , (4.5) 

где [ ] – концентрация формы мышьяка в растворе. 
 
Каждый член в правой части уравнения (4.5) можно выразить в терми-

нах HAsO4
2–, соответствующей константы равновесия, коэффициента ак-

тивности и активностей других компонентов реакции, аналогично фор-
муле (4.2). Как установлено выше, распределение химических форм As 
в растворе зависит от pH. Результаты термодинамических расчетов при pH 7 
представлены на рис. 4.4 и частично подтверждают приведенные выше 
выводы [149]. В анаэробном почвенном растворе, т. е. при pe + pH < 6, 
преобладающей формой As является As(III), а в аэробном (pe + pH > 10) – 
As главным образом присутствует в форме As(V). В субаэробных почвен-
ных растворах при умеренно восстановительных и восстановительных 
условиях почвы, т. е. при pe + pH от 6 до 8, можно найти и As(III), и As(V) 
в заметных концентрациях, но преобладают формы As(III). Независимо от 
окислительно-восстановительных условий при pH 7 разновидности арсе-
ната распределяются по мере убывания: HAsO4

2– > H2AsO4
– > AsO4

3– > 
H3AsO4

0. Разновидности арсенита при pH 7 распределены как: HAsO2
0 = 

H3AsO3
0 > AsO2

– = H2AsO3
– > HAsO4

2– > AsO3
3– [210]. 

 
 

 
Рис. 4.4. Важные неорганические химические формы As в почвенном растворе 

при pH 7 [210] 
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5. ОСНОВНЫЕ ПОГЛОТИТЕЛИ, УЧАСТВУЮЩИЕ 
В АДСОРБЦИИ МЫШЬЯКА 

В круговороте As в окружающей среде доминируют адсорбция почвами и 
отложениями и десорбция из них. Адсорбционные реакции наиболее слож-
ны и протекают, главным образом, на поверхностях коллоидных частиц 
почвы. Эти частицы могут представлять собой глину, оксиды или гидро-
ксиды Al, Fe и Mn, карбонаты кальция или органическое вещество. В дан-
ном обзоре мы не различаем термины «оксиды», «гидроксиды» и «оксигид-
роксиды» железа (марганца, алюминия), поскольку в природных минералах 
и отложениях эти формы обычно присутствуют совместно и обладают 
близкими адсорбционными свойствами. Каждый тип частицы можно найти 
во множестве различных физических и химических объектов в почвах 
и породах. Эта сложность, в свою очередь, делает адсорбционные реакции 
трудно предсказуемыми. Кроме того, адсорбция усложняется недостатком 
возможностей легко различать эффекты адсорбции и химической реакции. 
Фактически то, что описано в литературе или наблюдается в почвах и по-
родах, может быть результатом совместного действия чистой адсорбции 
и химической реакции, и все это вместе называют «хемосорбцией» [210]. 

Недавно предложена новая схема выделения соединений As, специфи-
чески и неспецифически сорбированных, связанных с оксидами (гидрокси-
дами) Fe, Al, Mn, органическим веществом, карбонатами и почвенными 
минералами [5]. Схема отличается от принятых ранее увеличением селек-
тивности экстрагирования выделяемых фракций за счет изменения сочета-
ния используемых экстрагентов и последовательности их применения. 

Независимо от механизмов развития заряда коллоиды почвы несут су-
щественный pH-зависимый заряд. На изоэлектрическую точку (или точку 
нулевого заряда, ТНЗ) на твердых фазах почвы влияют многие факторы: 
тип, окристаллизованность и химический состав коллоидов; pH окружаю-
щей среды; тип примесей, присутствующих в коллоидах, и т. д. На рис. 5.1 
обобщенно показаны заряды на важных коллоидах почвы. Поверхности 
минеральных оксидов / гидроксидов и глин, видимо, играют важную роль 
в адсорбции оксианионов As в кислых почвах. Участие поверхностей ок-
сидов / гидроксидов Mn, Al и Fe и глины в адсорбции As незначительно 
при pH почвы выше 3, 5, 8 и 4, соответственно. Карбонатные минералы 
адсорбируют оксианионы As между pH почвы 7 и 9. Таким образом, адсорб-
ция As в почвах – сложный и неоднозначный процесс [210]. 
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Рис. 5.1. Обобщенное распределение заряда на коллоидах почвы [210] 

 
Прямое осаждение твердой фазы As возможно только в загрязненных 

мышьяком почвах. Однако после адсорбции мышьяка может происходить 
вторичное осаждение соединений As на поверхностях коллоидов почвы. 
При вторичном осаждении первым шагом, вероятно, будет адсорбция рас-
творенных разновидностей As поверхностью почвенных коллоидов, как 
показано на рис. 5.2. Адсорбируемые ионы As будут постепенно и непре-
рывно перемещаться в гидратированный слой коллоидов. В результате 
содержание As в этом слое со временем может достигнуть такого уровня, 
чтобы осаждаться как твердая фаза As [210]. 

 

 
 

Рис. 5.2. Хемосорбция оксианионов As коллоидами почвы [210] 
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5.1. Оксиды железа 

Многочисленные исследования показали, что оксиды железа обладают 
высокой адсорбционной способностью для мышьяка как в форме арсената, 
так и арсенита [136, 144, 225, 262 и др.]. В экспериментах самая высокая 
степень адсорбции мышьяка была получена для почв с наибольшим со-
держанием цитрат-дитионит-экстрагируемого железа и глины. Измерения 
сорбции также показали, что в большинстве случаев As(V) адсорбировался 
сильнее, чем As(III). 

По экспериментальным данным из [223] авторы [8] определили па-
раметры уравнения Ленгмюра в диапазоне концентраций As до порядка 
103 мкг л–1 для сорбции мышьяка гидроксидами железа и другими ми-
нералами: каолинит, кварц, гиббсит, гетит, иллит. Приводятся значения 
константы задержки (Kз), равной KL × Qmax (при малых концентрациях 
Kз  Kd): для As(III) lg Kз = 5,9 (л кг–1), для As(V) lg Kз = 5,6 (л кг–1). Для 
адсорбции другими минералами усредненные значения lg Kз составили для 
As(III) – 2,4 (л кг–1), для As(V) – 2,3 (л кг–1), что на 3–4 порядка ниже, чем 
для гидроксида железа. Полученные результаты подтверждают вывод, что 
гидроксид железа является лучшим адсорбентом мышьяка. 

Поверхности оксида железа обладают высоким сродством ко многим 
следовым металлам [66, 67, 80, 98, 106, 110, 139, 161, 194, 210, 263] и мо-
гут формировать электрический заряд благодаря гидратации, специфиче-
ской адсорбции, изменению координации катионов, изоморфному заме-
щению, окристаллизации и т. д. Поэтому адсорбцию As на поверхностях 
оксидов и гидроксидов Fe в значительной степени объясняют на основе 
величины заряда поверхности (см. рис. 5.1), однако существуют и исклю-
чения. Оксиды / гидроксиды Fe имеют нулевой заряд при pH в области 7–
10 со средним около 8,5 [210]. Более высокое значение pH способствует 
образованию суммарного отрицательного заряда, а более низкое увеличи-
вает суммарный положительный заряд на этих поверхностях. В почвах pH 
обычно ниже порога pH 8,6, и большинство поверхностей Fe-оксидов 
должно быть положительно заряжено, что благоприятно для адсорбции 
оксианионов As из раствора [194]. Известно также о специфической ад-
сорбции (механизм обмена лиганда) или хемосорбции оксианионов As на 
поверхностях оксидов / гидроксидов Fe [78, 80, 98, 139, 263]. 

На рис. 5.3 показаны преобладающие разновидности в системе As–Fe–
H2O с учетом сорбции разновидностей As гидроксидом железа (HFO). 
Диаграмма построена при дефиците современных термодинамических 
данных по As, но иллюстрирует сильную адсорбционную способность 
гидроксида железа для As (особенно арсената) при околонейтральном pH 
в условиях от аэробных до слабовосстановительных. В аэробных условиях 
водные разновидности As становятся более важными и при высоких, 
и при низких значениях pH; первые связаны с электростатическим от-
талкиванием от отрицательно заряженных поверхностей оксидов, вторые – 
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Рис. 5.3. Диаграмма Eh–pH для системы As–Fe, в которой на гидроксиде железа 
(HFO) происходит осаждение и адсорбция разновидностей As(V) и As(III) [224]: 

При сильно восстановительных условиях As не осаждается и не адсорбируется. Расчеты 
химического состава выполнены посредством программы PHREEQC [123, 185] и модели 
диффузионного двойного слоя [64]. w – структурная вода. 

 
с неустойчивостью и растворением HFO. При сильно восстановительных 
условиях в широком диапазоне pH преобладающая разновидность – водный 
арсенит, что вновь связано с неустойчивостью HFO. Система, представ-
ленная на рис. 5.3, не учитывает разновидности сульфида. В аэробных ус-
ловиях при околонейтральном pH сильная склонность к сорбции оксидами 
железа является существенным фактором, определяющим низкий статус 
As в большинстве природных подземных вод. Распределение преобла-
дающих форм, показанное на рис. 5.3, также позволяет объяснить высокие 
концентрации As, иногда наблюдаемые в подземных водах при сильно 
восстановительных условиях и при экстремальных значениях pH. 

Оксиды железа различного состава и разной степени окристаллизован-
ности – одна из наиболее распространенных фаз, ассоциированных с твер-
дыми фазами водоносного горизонта. Оксиды могут присутствовать в виде 
дискретных частиц или покрытий на поверхностях других минералов. 

Из-за своей реактивности и большой удельной площади поверхности 
одним из самых важных адсорбентов микроэлементов в системах поверх-
ностных и подземных вод считается ферригидрит [54]. Адсорбционное 
поведение ферригидрита похоже на поведение свежесформированных, 
плохо окристаллизованных Fe-гидроксидов, которые часто ассоциируют 
с твердыми фазами водоносного горизонта [64]. Со временем в ферригид-
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рите происходит рост кристаллитов, что приводит к уменьшению площади 
поверхности и числа участков для поверхностного комплексообразования. 
При достаточном времени и соответствующих условиях ферригидрит 
обычно рекристаллизуется в гетит. 

Гетит, α-FeO(OH), – обычный Fe-оксидный компонент твердых фаз 
водоносного горизонта. pH-зависимые характеристики адсорбции As(V) 
и As(III) гетитом подобны ферригидриту [92, 106, 145, 150, 235]. Обычно 
гетит адсорбирует меньше As на грамм основы, чем ферригидрит, по-
скольку степень окристаллизованности гетита выше, что обусловливает 
более низкие концентрации участков поверхностного комплексообразова-
ния. Так, при исходной концентрации As 250 мкмоль г–1 и pH 6 адсорбция 
As(V) и As(III) гетитом (площадь поверхности 80 м2 г–1) примерно на 40% 
меньше, чем ферригидритом (площадь поверхности 200 м2 г–1) [199, 235]. 

Исследования адсорбции AsO4
3– гидроксидами Fe в [50] показали, что 

на ферригидрите максимальная адсорбционная плотность AsO4
3– была на 

порядок больше, чем на гетите [92, 106, 192]. Например, в [192] мак-
симальная плотность участков на ферригидрите при pH 5 составляла 
0,12 моль AsO4

3– на моль Fe. Для такого же значения pH максимальная 
плотность участков на гетите была 0,0084 моль AsO4

3– на моль Fe при 
площади поверхности образца 50 м2 г–1 [92], а при площади поверхности 
60 м2 г–1 – 0,012 моль AsO4

3– на моль Fe [106]. 
Гематит в общем состоит из более плотно упакованных и более 

крупных кристаллов, чем гетит, и имеет меньшую площадь поверхности. 
Адсорбция соединений As(V), As(III), MMA и DMA гематитом была при-
мерно вдвое меньше, чем гетитом [37]. В работах [222, 253, 273] также 
сообщается о более низких концентрациях As(V) и As(III) при адсорбции 
на гематите. 

5.2. Оксиды алюминия 

Многие исследователи находили значимую связь между содержанием ок-
сидов и гидроксидов алюминия и As в почвах и породах [22, 106, 112]. Ион 
Al(III) имеет такой же заряд и почти идентичный радиус, как ион Fe(III), 
и в результате обычные фазы гидроксида Al структурно подобны гидрокси-
дам Fe. Оксиды и гидроксиды Al также имеют значительную адсорбцион-
ную способность для As, и их pH-зависимые изотермы адсорбции подобны 
таковым для оксидов и гидроксидов Fe [230]. 

Адсорбцию As поверхностями оксида алюминия можно частично объ-
яснить на основе распределения заряда. Точка нулевого заряда для множе-
ства оксидов алюминия близка к pH 6 (см. рис. 5.1) [210]. Следовательно, 
в кислой почве (pH < 6) поверхности оксида Al несут суммарный положи-
тельный заряд, а в околонейтральных и щелочных почвах (pH > 6) – сум-
марный отрицательный заряд. По-видимому, подобно поверхности оксида 
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железа, на поверхностях оксида алюминия As может участвовать в про-
цессах специфической адсорбции или хемосорбции. Исходя из вышеизло-
женного, можно предположить, что поверхности оксида алюминия могут 
участвовать в адсорбции / хемосорбции As в кислых почвах, но играют 
ограниченную роль в околонейтральных или щелочных почвах. 

В многочисленных экспериментах до pH 7 арсенат, As(V), и его ме-
тилированные формы, CH3AsO(OH)2

0 и (CH3)2AsOOH0, сильно адсорбиро-
вались аморфным Al(OH)3, кристаллическим Al(OH)3 (гиббсит), α-Al2O3 

и γ-Al2O3. При более высоких значениях pH адсорбция значительно сни-
жалась [21, 47, 97, 106, 273]. Адсорбция арсенита, As(III), увеличивалась 
до максимума при pH 8, а затем уменьшалась при более высоких значе-
ниях pH [95, 230]. Во всех этих исследованиях адсорбция разновидностей 
As увеличивалась с ростом исходной водной концентрации, пока участки 
не насыщались. 

Степень окристаллизованности оксидов и гидроксидов алюминия также 
важна для адсорбции As. При сопоставимых экспериментальных условиях 
аморфный Al(OH)3 адсорбировал больше As(V) на грамм основы, чем кри-
сталлический γ-Al2O3 и гиббсит – кристаллический Al(OH)3 [21, 22, 106]. 

Экспериментов, которые сравнивали адсорбцию As минералами, со-
держащими Fe и Al с подобными структурами, немного. Сообщалось 
о несколько большей адсорбции As(V) на грамм основы гидроксидом Fe, 
чем гидроксидом Al, при pH 5–8. О площадях поверхности в этих экспе-
риментах не сообщалось [230]. 

5.3. Оксиды марганца 

Оксиды марганца в природных системах часто представляют собой слож-
ные минералы, характеризующиеся слабой окристаллизованностью и сме-
шанным состоянием окисления. Они служат акцепторами электронов при 
окислении As(III) до As(V) и могут также адсорбировать As. Прямое под-
тверждение адсорбции As оксидами Mn получали в лабораторных экспе-
риментах на чистых минеральных фазах [230]. 

Поверхности оксида марганца имеют нулевой заряд при pH 2, 
а в почвах с pH > 5 несут суммарный отрицательный поверхностный заряд 
(см. рис. 5.1) [210] и поэтому, видимо, играют ограниченную роль в ад-
сорбции As в таких почвах. Однако на поверхностях оксида Mn может 
происходить обмен лиганда или хемосорбция оксианионов As. 

Группа бернессита – это самые обычные, наиболее распространенные 
оксиды Mn, сформировавшиеся в ходе процессов выветривания. Эти ок-
сиды имеют низкую ТНЗ, что обусловливает суммарный отрицательный 
заряд поверхности при обычных для подземных вод значениях pH. В экс-
периментах адсорбция арсената синтетическим бернесситом (ТНЗ около 2,8) 
была незначительной [178, 180, 215]. При значениях pH 4–7 отрицательно 
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заряженные разновидности H2AsO4
–, очевидно, не могли преодолеть барьер 

энергии, необходимой для замещения функциональной группы с отрица-
тельно заряженной поверхности бернессита. Однако As(III) при pH 7 хо-
рошо адсорбировался бернесситом (164 мкмоль г–1 MnO2); вероятно, ней-
тральный заряд на H3AsO3

0 обеспечивал более низкий энергетический 
барьер для обмена с поверхностными функциональными группами [180]. 
В [44] сообщается об адсорбции As(III) манганитом (ТНЗ = 6,2), примерно 
на 30% большей при pH 4,0, чем при pH 6,3. В противоположность этому 
наблюдению адсорбция As(III) оксидами Fe и Al увеличивается между 
pH 4,0 и 6,3. 

Другие разновидности оксидов марганца – криптомелан (ТНЗ = 2,9) 
и пиролюзит (ТНЗ = 6,4) – адсорбируют и As(III), и As(V). Различия в сте-
пени окристаллизованности между этими двумя минералами дали значи-
мый эффект при адсорбции мышьяка. Криптомелан с большей площадью 
поверхности (34,6 гм2 кг–1) адсорбировал 637 мкмоль г–1 MnO2, пиролюзит 
с площадью поверхности 0,8 гм2 кг–1 адсорбировал только 32 мкмоль г–1 
пиролюзита [180]. 

5.4. Оксиды кремния, глинистые минералы 

ТНЗ оксидов кремния составляет около pH 2. В результате они имеют 
суммарный отрицательный заряд при значениях pH, обычных для природ-
ных вод, и не являются хорошими адсорбентами для анионов [232]. При 
pH > 3 адсорбция As(V) кварцем была незначительной [273]. Миграция 
As(V) через колонку очищенного кварцевого песка дала минимальную 
адсорбцию [50]. Полный проскок As(V) произошел при поровом объеме 
1,5, против ожидаемого 1,0 для нереактивного растворенного вещества. 

Алюмосиликатные глинистые минералы состоят из чередующихся 
слоев оксидов кремния и, чаще всего, оксидов алюминия. На глинистых 
минералах существует несколько различных типов участков, которые по-
тенциально могут адсорбировать ионы. По аналогии с аморфным кремне-
земом и кварцем, OH-группы слоистого силиката имеют отрицательный 
заряд выше pH 2 и вряд ли реагируют с мышьяком. Считается, что только 
OH-группы, ассоциированные с ионами алюминия, расположенными на 
ребрах частиц глины, являются акцепторами протонов и способны связы-
вать анионные разновидности мышьяка [54]. Иными словами, те же гео-
химические свойства, которые определяют адсорбцию As минералами, 
содержащими оксиды Al, важны и для глинистых минералов: специфиче-
ский pH, концентрация и состав форм As и концентрация адсорбционных 
участков. Отмечен широкий диапазон pH изоэлектрической точки для 
глин – 4–8, среднее значение около 5,5 [210]. Адсорбция As может наблю-
даться и в кислых почвах, где присутствуют положительно заряженные 
частицы глины. 
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Адсорбцию мышьяка на глинистых минералах изучали в [134]. В ис-
следовании были использованы различные типы глин из нескольких шта-
тов США. Это 1 : 1 слоистые глины – галлуазит, осадочный М-каолинит, 
выветренный ЕРК-каолинит; 2 : 1 слоистые глины – иллит и иллит / монт-
мориллонит; 2 : 1 : 1 слоистые глины – хлорит. 

В целом, глинистые минералы показали меньшую адсорбцию As(III), 
чем As(V), и на адсорбцию влиял pH. Галлуазит и хлорит адсорбировали 
мышьяк (V) в 25–30 раз сильнее, чем другие глинистые минералы. Галлуа-
зит адсорбировал намного больше As(V). Поэтому можно предположить, 
что при высоких нагрузках арсената будет происходить его осаждение, 
приводящее к формированию межслоя гидрокси-арсената, который может 
быть важнее для адсорбции As(V), чем поверхностные гидроксильные 
группы. М-каолинит, EPK-каолинит, иллит и иллит / монтмориллонит ад-
сорбировали умеренные количества As(V), и главную роль в адсорбции 
мышьяка могли играть внешние гидроксильные группы на ребрах частиц 
этих глинистых минералов. Хлорит адсорбировал больше As(V), чем дру-
гие глины. Хлорит богат железом и содержит межслой гидроксида. И то 
и другое могло внести вклад в реакцию адсорбции с мышьяком [134]. 

На десорбцию As(III) и As(V) из глинистых минералов влиял процесс 
выдерживания. С увеличением времени выдержки десорбция As(III) и 
As(V) снижалась. Предположили, что меньшая экстрагируемость мышьяка 
может быть обусловлена следующими причинами: 1) мышьяк, первона-
чально адсорбированный поверхностями глины, мог диффундировать во 
внутренние поры агрегатов глины; 2) дегидратация удержанного глинами 
мышьяка могла привести к усилению связи As(III) или As(V) с глинами. 
На поверхностях глины происходило окисление As(III) до As(V), тогда как 
восстановление As(V) до As(III) не зафиксировано ни в одном из экспе-
риментов. На окисление As(III) влиял процесс выдерживания. Механизм 
этого влияния неясен, однако могли играть роль примеси, ассоциирован-
ные с глинами [134]. 

Результаты экспериментов, оценивающих адсорбцию As различными 
глинистыми минералами, имеют много общего. Во всех случаях адсорбция 
на грамм твердой фазы и для As(III), и для As(V) увеличивалась с исход-
ной концентрацией As в растворе. Максимальная адсорбция As(V) каоли-
нитом, монтмориллонитом, иллитом, галлуазитом и хлоритом имела место 
при значениях pH 7 и уменьшалась с дальнейшим повышением pH [77, 
84, 134, 143] (см. далее рис. 7.5а,б на с. 80). Адсорбция As(III) этими же 
глинистыми минералами была минимальной при низком pH и увеличива-
лась с ростом pH. При pH < 7 As(V) адсорбировался в большей степени, 
чем As(III), на всех глинистых минералах. При более высоких значениях 
pH адсорбция As(V) и As(III) была более сопоставима и в некоторых слу-
чаях адсорбция As(III) превышала As(V) [77, 134]. 

Сообщали о значимой корреляции между содержанием глины и As 
в поверхностном слое почвы. Такая связь может быть обусловлена 
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pH-зависимым положительным зарядом на поверхностях глины. Однако 
из-за оксианионных форм ионов мышьяка в почвенном растворе и конку-
ренции с фосфатом адсорбция As на поверхностях глины может быть не-
значительной [112, 191, 194, 210]. 

Авторы всех проведенных исследований отмечали влияние кислород-
ных соединений железа в составе глинистых фракций, т. е. поглощение 
мышьяка связывали с содержанием оксидных и гидроксидных форм железа. 
В исследованиях с применением авторадиографических методов частицы 
каолина и иллита, которые имели чистые поверхности и низкое содержа-
ние оксида железа, не показали никакого поглощения As(V) [66]. 

5.5. Карбонатные минералы, известковые почвы 

Карбонатные минералы неустойчивы в кислых почвах [135], но могут иг-
рать важную роль в процессе поглощения мышьяка в щелочных, а осо-
бенно в известковых почвах. Исследование форм As в загрязненных поч-
вах показало, что в известковых почвах после истощения реактивного же-
леза доминирующие формы мышьяка определялись уровнем реактивного 
кальция. ТНЗ карбонатов кальция варьирует между pH 7 и 10 и зависит 
от типа минерала, степени окристаллизованности, гидратации, примесей, 
pH почвы и т. д. Это означает, что в почвах с pH < 9 поверхности карбона-
та имеют положительный заряд и таким образом играют важную роль 
в адсорбции As щелочными почвами [210]. 

В экспериментах удаление карбонатов существенно не изменяло 
удельную площадь поверхности почвы, позволяя предположить, что они 
присутствовали как покрытия на почвенных минералах. Считается, что 
за адсорбцию As в почвах поверхностями карбонатов отвечают обмен ли-
ганда или хемосорбция [38, 84]. 

Сорбцию арсената и арсенита изучали на фракции < 2 мм поверхност-
ного образца (0–7,6 см), принадлежавшего серии почв Imperial: тонкая, 
глинистая, известковая [84]. В минералогии почв этой серии преобладают 
монтмориллонит и каолинит, а содержание свободных оксидов низкое. 
Поэтому авторы [84] предположили, что ниже pH 9 за сорбцию арсената 
почвой ответственны эти два глинистых минерала, а выше pH 9 – карбо-
наты (рис. 5.4). 

В работе [38] нашли значимую корреляцию между удерживанием As 
и эквивалентом карбоната кальция в отложениях. 

Вопреки вышеупомянутым результатам авторы [194] отметили, что 
содержание извести не коррелировало с адсорбцией As. 
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Рис. 5.4. Сорбция арсената глинистой почвой Imperial [84]: 

[Asобщ.] = 20 ммоль м–3; кружки представляют точки экспериментальных данных; линия – 
результаты моделирования. 

5.6. Роль органического вещества и биогенных частиц 

Органические молекулы в почвенных растворах обычно несут суммарный 
отрицательный заряд, и из-за сходства природы зарядов на органических 
молекулах и на химических формах мышьяка As демонстрировал огра-
ниченное сродство к органическому веществу в почве [194]. Возможно, 
в пределах почвенных организмов As может связываться с органическими 
молекулами и выделяться в почвенный раствор при разложении тканей. 
В водной среде соединения As восстанавливаются и метилируются ана-
эробными бактериями. 

Во многих исследованиях показано, что в почвенных растворах ор-
ганические соединения мышьяка в конечном счете преобразуются в ме-
тиларсоновую кислоту. Однако систематической полевой информации 
о присутствии и устойчивости органических комплексов As в почвенных 
растворах очень мало. Принято считать, что в почвенных растворах такие 
комплексы составляют незначительную долю общего растворенного 
мышьяка и, следовательно, для всех практических целей их можно игно-
рировать [210]. 

С другой стороны, органические соединения типа гумусовой кислоты 
(ГК) могут адсорбироваться твердыми фазами водоносного горизонта или 
присутствовать в нем в результате накопления осадков. Эти соединения 
содержат поверхностные функциональные группы, которые могут адсор-
бировать ионы из раствора. Показано [245, 249], что адсорбция As гумусо-
выми кислотами зависела от pH, состава форм As и состава ГК. Адсорбция 

pH 

Адсорбировано арсената, ммоль кг–1

1 3 5 7 9 11 13

0,1

0,2

0,3
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As(V) была несколько больше, чем As(III). Однако влияние pH варьиро-
вало с составом гумусовых кислот. Адсорбция арсената ГК с более высо-
кой зольностью и содержанием кальция была максимальной при pH 6, 
тогда как адсорбция As(III) была максимальной при pH 8,5. Для ГК с более 
низкими зольностью и содержанием кальция и As(V), и As(III) показали 
широкие адсорбционные максимумы между pH 5,5 и 7,5. 

5.7. Поглощение природными материалами 

Большинство исследований адсорбции As природными материалами про-
водилось на почвах и озерных отложениях [12, 67, 144]. Поверхности час-
тиц почвы и озерных отложений обычно содержат смеси различных окси-
дов и глинистых минералов, которые могут быть подобны найденным на 
твердых фазах водоносного горизонта, хотя содержание органического 
углерода в почвах и озерных отложениях обычно выше. Чтобы качественно 
идентифицировать минеральные фазы, связанные с адсорбцией мышьяка, 
использовали методы химической экстракции. В целом, адсорбция соеди-
нений As(III), As(V), MAA и DMAA положительно коррелировала с содер-
жанием в почве оксидов Fe и Al и глинистых минералов [66, 136, 211, 262]. 

Для проверки способности природных поглотителей регулировать 
концентрации As в подземных водах Carrillo и J. I. Drever провели сравни-
тельное изучение адсорбции мышьяка породами водоносного горизонта 
в районе горных работ San Antonio-El Triunfo (SA-ET) [41]. Материал во-
доносного горизонта представлял собой минералогический комплекс, со-
стоящий из кварца, полевого шпата, кальцита, хлорита, иллита и магне-
тита / гематита. Общее содержание железа (Fe2O3) в тонкой фракции 
12% вес, тогда как в грубой фракции Fe2O3 составлял < 10% вес. 

В экспериментах использовали три гранулометрических фракции: гру-
бая 0,15–0,25 мм, тонкая < 0,15 мм и цельный материал – смесь грубой 
и тонкой фракций. Грубый материал состоял главным образом из кварца, 
полевого шпата и фрагментов вулканической породы (гранодиорит-тона-
лит), тонкий материал – из кварца, полевого шпата, кальцита, иллита, хло-
рита и гематита / магнетита. 

Характер графиков в целом соответствовал адсорбции аниона (более 
сильная при низком pH и более слабая при высоком pH). Наибольшая ад-
сорбция получена для тонкого материала, где содержание Fe2O3 выше по 
сравнению с грубым (рис. 5.5а). Значительная адсорбция (40%) даже при 
pH 10, вероятно, обусловлена самым большим в этих экспериментах 
отношением «твердая фаза / раствор» (концентрация общего железа, 
[Feобщ.] = 0,01 моль л–1). Более типичная форма кривых адсорбции общего 
As наблюдалась во втором эксперименте (рис. 5.5б, в). Здесь брали такое 
же количество общего Fe в твердой фазе (0,01 моль л–1), как в первой се-
рии, но в качестве фонового раствора использовали NaNO3 вместо NaHCO3. 
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Рис. 5.5. Доля адсорбированного мышьяка [41]: 

а) первый эксперимент с двумя фракциями (грубая и тонкая); б) и в) второй эксперимент 
с цельным материалом водоносного горизонта, но различными концентрациями фонового 
раствора; г) третий эксперимент. 
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Наибольшая доля адсорбции составила около 50%. Невысокая степень 
адсорбции, вероятно, обусловлена присутствием в растворе арсенита по-
мимо арсената. Показано, что при подобных условиях арсенит меньше 
адсорбировался поверхностями гидроксидов железа, чем арсенат [64]. 
Кривая адсорбции для третьего эксперимента при большем отношении 
[Asобщ.] / [Feобщ.] имеет правильную форму (рис. 5.5г), но максимальная 
адсорбция опять довольно низкая (< 40%), что также позволяет предполо-
жить присутствие в растворе арсенита. Для всех экспериментов адсорбция 
была максимальной при pH 7–9 и снижалась при высоком pH (10–12) [41]. 
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6. ОБЩИЕ ИССЛЕДОВАНИЯ АДСОРБЦИИ 

6.1. Механизмы адсорбции 

Потенциально самыми важными накопителями мышьяка являются оксиды 
железа, алюминия и марганца из-за их высокой адсорбционной способно-
сти, широкой распространенности и склонности покрывать коллоидными 
частицами другие поверхности в отложениях водоносного горизонта. Ад-
сорбционные свойства оксидов обусловлены присутствием поверхностных 
функциональных групп: –OH2

+, –OH и –O–. В водных растворах ионы ме-
таллов заполняют свои координатные оболочки OH-группами поверхности 
оксида (рис. 6.1). В зависимости от pH OH-группы могут связывать или вы-
свобождать H+, что приводит к развитию поверхностного заряда [107, 227]. 

 

 

H 

H H 

H 

H

H 

H 

H H H H H H 

в)

б)

а)

Рис. 6.1. Разрез поверхностного 
слоя оксида металла [230]: 

Сплошные кружки – ионы металла, 
полые кружки – ионы оксида; а) по-
верхностные ионы координационно не
насыщены; б) в присутствии воды по-
верхностные ионы металла могут ко-
ординировать молекулы H2O; в) фор-
мирование гидроксилированной по-
верхности. 
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Известны два общепризнанных механизма адсорбции растворенных 
форм металлов твердой поверхностью [6, 89]: 

1) поверхностное комплексообразование внешней сферы, или неспе-
цифическая адсорбция, которая включает электростатическое притяжение 
между заряженной поверхностью и противоположно заряженным ионом 
в растворе; адсорбированный ион расположен на некотором расстоянии от 
поверхности минерала; 

2) комплексообразование внутренней сферы, которое еще называют 
специфической адсорбцией, включает формирование координатного ком-
плекса с поверхностью минерала (рис. 6.2). 

Труднее разрушить связи комплекса внутренней сферы, чем внешней, 
и поэтому в первом случае адсорбция ионов сильнее. 

На основе изменений ТНЗ адсорбирующей твердой фазы был сделан 
вывод о формировании поверхностного комплекса внутренней сферы для 
мышьяка (специфическая адсорбция). При значениях pH ниже ТНЗ сум-
марный поверхностный заряд положителен из-за адсорбции избыточного H+, 

 

 

Рис. 6.2. Схематичная иллюстрация поверхностной структуры As(V) на гетите, 
основанная на локальном координационном окружении, 
определенном с помощью EXAFS-спектроскопии [70] 
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а при pH выше ТНЗ – отрицателен из-за десорбции H+. Показано, что фор-
мирование поверхностных комплексов внутренней сферы для анионов 
увеличивает отрицательный заряд твердых поверхностей, таким образом 
снижая ТНЗ до меньших значений pH, например, как показано для фос-
фата на рис. 6.3. Когда такие лиганды адсорбируются, это приводит 
к увеличению суммарного отрицательного поверхностного заряда из-за 
уменьшения ТНЗ [167]. 

Величина сдвига ТНЗ зависит от иона и его концентрации, а также от 
поверхности твердой фазы. Установлено, что адсорбция обеих разновид-
ностей As(III) и As(V) снижает ТНЗ различных оксидов, включая гетит, 
ферригидрит, гиббсит и аморфный Al(OH)3 [22, 107, 114, 142]. Величина 
снижения зависит от концентрации мышьяка. Например, при увеличении 
концентрации As(V) от 5,0  10–5 до 2,0  10–4 моль л–1 ТНЗ для ферригид-
рита снижается от 8 без добавления арсената до 5,8; 4,3 и 2,0 при исход-
ной концентрации As(V) 5,0  10–5; 1,0  10–4 и 2,0  10–4 моль л–1, соответ-
ственно (рис. 6.4). Сдвиг ТНЗ поверхности поглотителя подтверждает об-
разование специфического поверхностного комплекса мышьяка. 

Используя расширенную тонкоструктурную рентгеновскую абсорбци-
онную спектроскопию (EXAFS), в [263] определили геометрию As(V), ад-
сорбированного ферригидритом и гетитом, и подтвердили формирование 
двухъядерных и, в меньшей степени, монодентатных поверхностных ком-
плексов внутренней сферы. В [145] с помощью EXAFS показали, что на 
гетите As(III) также формирует поверхностные комплексы внутренней 
сферы. Полный обзор структур молекулярного масштаба и химии As, ад-
сорбированного кристаллическими и рентгено-аморфными оксидами ме-
таллов, представлен в [74]. 

Спектроскопические изучения адсорбции мышьяка методами комби-
национного рассеяния и инфракрасной спектроскопии с Фурье-преобра-
зованием (FTIR) указали на поверхностные комплексы внутренней сферы: 
для арсената – на аморфных оксидах железа и алюминия, для арсенита – на 
аморфном оксиде железа. Поверхностные комплексы внешней сферы были 
характерны для арсенита на аморфном оксиде алюминия [86]. 

 

 
Рис. 6.3. Влияние специфической адсорбции лиганда фосфата на величину заряда 

поверхности оксида железа с переменным зарядом [167] 
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Рис. 6.4. Электрокинетический потенциал гидроксида железа [111] 

 
Многие исследования [70, 89, 92, 263] показали, что арсенат образует 

с поглотителем комплексы внутренней сферы (бидентатные или моноден-
татные) посредством обмена с лигандами поверхностных функциональных 
групп OH и OH2 (см. рис. 6.2). Для такого типа адсорбции требуется не 
полностью диссоциированная кислота (т. е. H2ASO4

–), чтобы предоставить 
протон для комплексообразования с поверхностной OH-группой, форми-
руя H2O и обеспечивая место для аниона [107]. Эти реакции можно опи-
сать несколькими способами, например: 

 >SOH + H3AsO4
0 = >SH2AsO4

0 + H2O , 

 >SOH + H2AsO4
– = >SHAsO4

– + H2O , 

 >SOH + HAsO4
2– = >SAsO4

2– + H2O , 
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 >SOH + H2AsO3
2– = >SAsO3

2– + H2O , 

где >SOH представляет структурный атом металла и ассоциированную 
поверхностную функциональную OH-группу; >SH2AsO4

0 и т. д. – комп-
лексы «поверхность – мышьяк» [64]. 

 
Энергия, необходимая для диссоциации слабой кислоты на поверхно-

сти оксида, варьирует с pH. Следовательно, и адсорбированное количество 
варьирует с pH. Например, константа диссоциации для реакции 

 H3AsO3
0 = H2AsO3

– + H+ , 

pK1 = 9,2 [43]. Поэтому при pH 9,2 свободная энергия, требуемая для дис-
социации H3AsO3

0, минимальна, и адсорбция должна быть максимальной. 
Сочетание макроскопических и спектроскопических исследований 

также показало, что на поверхности раздела «оксид алюминия – вода» As(V) 
формирует преимущественно внутрисферные бидентатные двухъядерные 
комплексы независимо от pH, ионной силы и времени контакта фаз [28, 29]. 

6.2. Окислительно-восстановительные процессы и механизмы 
поглощения мышьяка 

Сопряженные реакции адсорбции и окислительно-восстановительной 
трансформации на поверхности раздела «твердая фаза – жидкость» могут 
быть критическими для количества и скорости выщелачивания As в почвах 
и отложениях. Определяющую роль в окислительно-восстановительных 
трансформациях часто играют поверхности минералов. Поверхности могут 
или катализировать окислительно-восстановительную реакцию, или вы-
ступать в роли окислителя [236]. Как показали результаты многих иссле-
дований [146, 177, 179], оксиды Mn(IV) были эффективными окислителя-
ми при преобразовании As(III) до As(V) в почвах и пресноводных озерных 
отложениях. В отличие от оксидов железа оксиды марганца способны 
окислять As(III) в природных водах в широком диапазоне pH [143, 215]. 

В отсутствие марганца на поверхности раздела «водная фаза – гетит» 
адсорбционное и окислительно-восстановительное преобразование мышь-
яка могло включать следующие четыре процесса (рис. 6.5): 1) адсорбция 
и десорбция As(III) гетитом, 2) окислительно-восстановительное преобра-
зование между As(III) и As(V) в растворе, 3) адсорбция и десорбция As(V) 
гетитом и 4) окислительно-восстановительное преобразование между As(III) 
и As(V) на гетите. Добавление бернессита нарушает равновесие отноше-
ния As(III) к As(V) в растворе. В результате больше As(III) будет десорби-
ровано с поверхности гетита, окислено бернесситом в растворе и затем 
повторно адсорбировано как As(V). В итоге, почти весь адсорбированный 
As(III) будет замещен на As(V), а значит, произойдет эффективное снижение 
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концентрации As в почвенных растворах и грунтовых водах [235]. Высо-
кие значения pH способствуют окислению As(III) до As(V) кислородом, 
а низкие – окислению As(III) оксидами Fe и Mn в растворе: 

O2 + 4OH– + 2H2AsO3– = 2AsO4
3– + 2H2O, E° = 1,18В; 

2Fe(OH)3 + H3AsO3 + 4H+ = 2Fe2+ + H3AsO4 + 5H2O, E° = 0,40В; 

MnO2 + H3AsO3 + 2H+ = H3AsO4 + H2O + Mn2+, E° = 0,62В. 

При окислении Mn(II) кислородом поверхность гидроксида железа мо-
жет действовать как катализатор [236]. Mn(II), образованный в окислитель-
но-восстановительных реакциях в растворе с бернесситом, может адсорби-
роваться на гетите, а затем окисляться кислородом до Mn(III) или Mn(IV). 
Свежесформированный на поверхности гетита оксид Mn(III) / Mn(IV) мо-
жет непосредственно окислять адсорбированный As(III). 

Гетерогенное окисление As(III) будет увеличиваться с ростом количе-
ства оксидов Mn в почве. Однако, поскольку As(V) склонен формировать 
на поверхности минеральных оксидов металлов сильные внутрисферные 
комплексы, будет затруднен возврат As(V) из почв с тонкой структурой, 
обладающих большей общей адсорбционной способностью [146]. 

В целом, гидроксиды железа и марганца могут существенно влиять на 
концентрации As в неглубоких горизонтах подземных вод, окклюдируя 
As(V) в минеральном осадке [235]. 

6.3. Изотермы адсорбции 

Обычный путь при изучении адсорбционных явлений – определить воз-
можность подгонки данных реакции к изотерме Ленгмюра или Фрейнд-
лиха (см. раздел 1). Использование изотермы Ленгмюра базируется на трех 

As(III) As(V)           (aq) 

As(III) As(V) 

(s) 

Бернессит 

Гетит 

 (1) 

 (2) 

 (3) 

 (4) 

Рис. 6.5. Схематическое описание 
реакций мышьяка на поверхности 
раздела «водная фаза – гетит» [235] 
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предположениях: 1) существует постоянная энергия адсорбции, которая 
не зависит от поверхностного охвата (гомогенная поверхность); 2) адсорб-
ция происходит на специфических участках без взаимодействия между 
молекулами адсорбата; 3) возможный максимум адсорбции – это запол-
ненный мономолекулярный слой. Когда изотерма Ленгмюра не соответст-
вует имеющимся данным, часто используют уравнение Фрейндлиха, кото-
рое лучше описывает поведение слабоокристаллизованных или аморфных 
адсорбентов с практически непрерывным распределением поверхностных 
участков по энергии адсорбции (неоднородная поверхность) [3]. 

Изотермы адсорбции мышьяка могут быть различными, что зависит 
как от природы поглотителя, так и от других факторов [18, 206]. Напри-
мер, в экспериментах [206] адсорбция мышьяка глиной соответствовала 
уравнению Фрейндлиха (1.2) и на начальном участке показала очень высо-
кое сродство: график почти вертикален, что соответствует H-типу кривой 
согласно системе классификации Джайлса [1] (рис. 6.6, табл. 6.1). 

Изотермы адсорбции As(V) песком (кварц, полевые шпаты) показали 
различное ленгмюровское поведение в отсутствие и в присутствии ионов 
PO4

3– (рис. 6.7) [50]. Данные наблюдений моделировали наилучшей подгон-
кой к изотерме Ленгмюра (методом нелинейной регрессии), что дало мак-
симальную плотность участков (Qmax) для As(V) – 7, 112 и 168 мкмоль кг–1 

 
 
 

 

Т а б л и ц а  6.1 

Константы изотермы Фрейндлиха, описывающей адсорбцию As глиной 
при pH 4,5 и 298К [206] 

KF 1/n R2 N 

16,687 0,150 0,990 18 

KF и 1/n – параметры уравнения Фрейндлиха, N – число наблюдений. 
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Рис. 6.6. Изотермы адсорбции 
арсената глиной Cecil 
при pH 4,5 и 298K [206] 
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Рис. 6.7. Изотермы адсорбции арсената (AsO4

3–) в отсутствие и в присутствии 
фосфата (PO4

3–) [50]: 

Отношение «твердая фаза / раствор» 1 : 1; диапазон pH 4–4,6; фоновый раствор KCl, 
I = 0,01 моль л–1. Сплошные линии – наилучшая подгонка изотермы Ленгмюра. 

 
поглотителя в присутствии PO4

3– с исходными концентрациями 0, 134 
и 1340 мкмоль л–1 (молярные отношения 0, 1 : 1, 10 : 1), соответственно. 
Присутствие фосфата в отношении P / As 1 : 1 привело к уменьшению 
максимальной адсорбционной плотности для мышьяка, AsO4

3–, на 33% по 
сравнению с нулевой обработкой фосфором. При отношении P / As 10 : 1 
максимум адсорбции AsO4

3– уменьшился на 96%. Влияние конкуренции 
PO4

3– на адсорбцию AsO4
3– песком (рис. 6.7) согласуется с конкуренцией 

AsO4
3– / PO4

3–, которую наблюдали другие авторы [83, 106]. 
В работе J. Alvarez-Benedi и др. [18] изучали адсорбцию мышьяка тремя 

почвами: 1) супесь (иллит, каолинит), 2) песчаный жирный суглинок (ил-
лит, каолинит), 3) глина (иллит, вермикулит). Результаты адсорбции под-
гоняли линейной изотермой и изотермой типа Фрейндлиха – уравнения 6.1 
и 6.2 соответственно. 

 q = q0 + Kc (6.1) 

 q = q0 + KF c1/n, (6.2) 

где q – это количество элемента, сорбированного на единицу массы адсор-
бента; c – равновесная концентрация в растворе; q0, K, KF, 1/n – константы. 

 
Результаты представлены на рис. 6.8 и в табл. 6.2. 
Линейная изотерма дала хорошую подгонку при высоких уровнях 

As(V) (> 100 мкг кг–1 раствора) после сдвига в области очень низких (труд-
но определяемых) концентраций на величину q0. Значение q0 получено по 
результатам независимой экстракции необработанных почв. Использова-
ние изотермы Фрейндлиха не увеличило наклон. Принимая во внимание эти 
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Рис. 6.8. Изотермы адсорбции As(V) при 25°C [18]: 

Адсорбенты: супесь (●), суглинок (□), глина (○); сплошные линии – линейные изотермы; 
пунктиры, видимые только для глины, – изотермы Фрейндлиха. 

Т а б л и ц а  6.2 

Параметры подгонки данных по адсорбционному равновесию As(V) 
при 25°C к линейной изотерме и изотерме Фрейндлиха 

(уравнения 6.1, 6.2) с соответствующими ошибками 
в пределах 95% доверительного интервала [18] 

Почва K q0, мкг кг
–1 r2 

1. Супесь 1,3  0,2 811,4  3,7 0,9633 

2. Суглинок 2,96  0,1 1 627,2  92,5 0,8383 

3. Глина 14,5  1,0 9 234,9  0,6 0,9883 

Почва KF n R2 

1. Супесь 4,0  0,2 1,2  0,1 0,9568 

2. Суглинок 19,5  0,5 1,5  0,2 0,9865 

3. Глина 55,9  3,8 1,2  0,1 0,9838 

 
 

результаты и считая, что почвы в основном были песчаными, использовали 
линейные уравнения с q0, которые лучше описывали сорбцию мышьяка 
этими почвами. 

Для суглинка было также изучено влияние температуры в интервале от 
10 до 40ºС на адсорбционное равновесие As(V). Количество адсорбиро-
ванного мышьяка немного снижалось с ростом температуры; это объяс-
нимо в случае, когда сорбция является экзотермическим процессом. Изо-
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термы при 15 и 25ºС практически идентичны, т. е. температура не является 
критичным параметром при моделировании поведения мышьяка в зоне 
аэрации (рис. 6.9). 

 
 

 
 
 
Адсорбцию смешанными почвами, содержащими оксиды железа, так-

же описывали уравнениями Фрейндлиха (1.2) и Генри (1.4). При pH 4,5 
As(V) поглощался резко нелинейно с дальнейшим выполаживанием кри-
вой (рис. 6.10). Нелинейное поглощение указывает на снижение адсорбци-
онной способности поглотителя с ростом охвата поверхности. Наилучшая 
подгонка получена для изотермы Фрейндлиха при значениях параметров 
KF = 278  1 л кг–1 и 1/n = 0,32  0,02. Линейная изотерма дала лучшую 
подгонку с коэффициентом распределения Kd = 345  33 л кг–1 [270]. 

 
 

 
Рис. 6.10. Изотерма Фрейндлиха для адсорбции As(V) смешанными почвами [270]: 

pH 4,5; фоновый раствор NaNO3, I = 0,01 моль л–1. 
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Рис. 6.9. Влияние температуры 
на адсорбцию As(V) песчаным 

суглинком [18]: 

15°С (Δ), 25°С (○), 40°С (□). 
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В работе M. Pigna и др. [193] указано, что сорбцию мышьяка кристал-
лическими и слабокристаллическими оксидами (некристаллический оксид 
алюминия, гиббсит, ферригидрит и гетит) описывали уравнением Лен-
гмюра. Однако форма изотерм сорбции мышьяка на гиббсите, гетите, фер-
ригидрите и Al(OH)3 соответствовала H-типу в классификации Джайлса, 
т. е. очень высокому сродству на начальном участке кривой: график почти 
вертикален (рис. 6.11). Поэтому для расчета максимальной сорбционной 
способности Qmax (табл. 6.3) авторы, скорее всего, использовали уравнение 
Ленгмюра только для более высоких концентраций или включали в него 
некоторое начальное q0 аналогично уравнениям 6.1 и 6.2. Сорбционная 
способность слабоокристаллизованных поглотителей была выше, чем 
у кристаллических. 

В работе N. T. Livesey и P. M. Huang [136] данные по адсорбции As 
глинистыми почвами обрабатывали согласно трансформированному урав-
нению Ленгмюра (линеаризация по Эди-Хофсти): 

 
cK

q
Qq

L
max  . (6.3) 

 
 
 

 

Рис. 6.11. Изотермы сорбции арсената гиббситом, некристаллическим гидроксидом 
алюминия (Al(ОH)x), гетитом и ферригидритом при pH 6,0 и 20°C [193]: 

Фоновый раствор KCl, I = 0,05 моль л–1; отношение «твердая фаза / раствор» = 5 г л–1. 
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Т а б л и ц а  6.3 

Площадь поверхности, ТНЗ оксидов металлов и максимальная 
сорбционная способность (Qmax), полученные из изотерм сорбции [193] 

Оксид металла Удельная площадь поверхности, м2 г–1 ТНЗ Qmax, ммоль кг–1 

Гиббсит 38 8,90 215 

Al(OH)x 130 8,50 315 

Гетит 40 8,70 220 

Ферригидрит 173 7,45 710 

 
 
Построение графика q от q/c выявляет адсорбционное поведение при 

очень низких концентрациях. В исследовании [136] при низких концен-
трациях с увеличением адсорбции As (q) коэффициент распределения (q/c) 
вначале возрастал до некоторого критического значения, которое варьиро-
вало с почвами, а затем тенденция становилась обратной (рис. 6.12). Это 
означает, что уравнение Ленгмюра неприменимо, по крайней мере до кри-
тической точки. Такое аномальное соотношение в диапазоне самых низких 
равновесных концентраций мышьяка до критической точки приписали 
конкуренции некоторых анионов из почвы в ходе реакции. 

В критической точке изотермы адсорбции возвращались к нормальному 
поведению, т. е. с дальнейшим ростом q коэффициент распределения, 
Kd = q/c, уменьшался. За критической точкой каждую кривую на рис. 6.12 
можно разделить на два прямолинейных компонента и применить уравне-
ние Ленгмюра (6.3), переписав его следующим образом: 

 
cK

q
Q

cK

q
Qq II

L

II
II

maxI

L

I
I

max   (6.4) 

где индексы I и II относятся к прямолинейным участкам I (соответст-
вующий более низким адсорбированным количествам As) и II (более вы-
соким). 
 

Максимумы адсорбции As почвами сведены в табл. 6.4. Не найдено 
никакой связи максимумов адсорбции As с pH и содержанием неорганиче-
ского углерода (карбонаты), но установлена линейная связь с количеством 
аммоний-оксалат-экстрагируемого Al и, в меньшей степени, с содержанием 
глины и аммоний-оксалат-экстрагируемого Fe (табл. 6.5, 6.6). Подобная 
экстракция характеризует слабокристаллические соединения – гидроксиды 
Al и гидроксиды Fe, образовавшиеся в результате относительно недав- 
него выветривания. Алюминий и железо могут быть связаны между собой 
по механизму гидроксильного мостика. Кроме того, могут присутствовать 
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Рис. 6.12. Изотермы адсорбции As почвами по трансформированному 

уравнению Ленгмюра (6.4) [136]: 

I и II – соответствующие линейные участки. 

Т а б л и ц а  6.4 

Максимумы адсорбции As почвами, мкг г–1 [136] 

Почва Участок I Участок II Сумма 

1 24 224 248 

2 60 275 335 

3 66 200 266 

4 28 242 270 
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Т а б л и ц а  6.5 

Общие свойства почв [136] 

Оксалат-экстрагируемые, 
ppm № Глинистые минералы (1) pH(2) Тонкая глина 

(< 0,2 мкм), %
Грубая глина 

(0,2–2 мкм), %
Органи-

ческий C, %
Неорганиче-
ский C, % 

Al Fe Si 

1 Грубая глина(3): Кв, Вр, 
Мт + Нт, Сл, Кл + Гл, Пш 
Тонкая глина: Мт + Нт, Вр, 
Кв 

7,0 0,3 7,7 2,96 н. о.(4) 540 910 150 

2 Грубая глина: Сл, Кв, 
Кл + Гл, Вр, Хл, Мт + Нт 
Тонкая глина: Мт + Нт, Сл, 
Вр, Кл + Гл, Хл 

7,0 26,3 15,9 4,98 н. о. 1 110 3 790 560 

3 Грубая глина: Кв, Сл, Пш, 
Хл, Кл + Гл, Мт + Нт, Вр 
Тонкая глина: Мт + Нт, Сл, 
Вр, Хл, Кл + Гл 

7,5 13,9 9,9 2,03 0,34 680 1 510 350 

4 Грубая глина: Сл, Кв, Пш, 
Хл, Мт + Нт, Кл + Гл, Вр 
Тонкая глина: Мт + Нт, Сл, 
Вр, Хл, Кл + Гл 

5,9 6,6 8,3 2,49 н. о. 710 2 640 170 

(1) Хл – хлорит; Пш – полевой шпат; Кл + Гл – каолинит + галлуазит; Сл – слюда; Мт + Нт – монтмориллонит + нонтронит; Кв – кварц; 
Вр – вермикулит. 

(2) Паста почва : вода. 
(3) Минералы перечислены в порядке уменьшения содержания. 
(4) н. о. – необнаружимо. 
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Т а б л и ц а  6.6 

Корреляция максимумов адсорбции арсената с некоторыми 
свойствами почв [136] 

Свойство почвы r2 

Оксалат-экстрагированный Al, ppm 0,997 

Оксалат-экстрагированное Fe, ppm 0,850 

Глина, % 0,901 

pH 0,002 

Неорганический C, % 0,058 

 
 

их полуторные оксиды в виде дискретных коллоидных осаждений, покры-
тий на плоских поверхностях и ребрах кристаллитов глинистых минера-
лов, комплексов с рядом неорганических лигандов, низкомолекулярных 
органических кислот и функциональных групп гумусового вещества 
почв [136]. Данные табл. 6.6 показывают, что эти слабоупорядоченные 
соединения Al и Fe, и особенно компоненты с Al, тесно связаны с адсорб-
цией As почвами. Кроме того, положительные заряды поверхностей вы-
ставленных ребер кристаллов слюд, вермикулитов, смектитов, хлоритов 
и каолинитов, присутствующих в глинистых фракциях почв (табл. 6.5), 
могут также вносить вклад в адсорбцию As почвами. 

Преимущество подхода с использованием изотермы заключается в том, 
что она строится для образца «цельной породы», который содержит по 
крайней мере некоторое существенное подмножество минеральных неод-
нородностей, присутствующих в представительном объеме породы в поле-
вом масштабе. Однако один из принципов этого подхода состоит в том, 
что изотермы действительны только для постоянного pH или, альтерна-
тивно, что сорбция не зависит от pH. Поскольку сорбция оксианионов As 
показывает сильную pH-зависимость, применимость уравнений изотерм 
Фрейндлиха или Ленгмюра проблематична. Один из возможных подходов 
к использованию стандартных изотерм для представления сорбции оксиа-
нионов As – построить серию изотерм, каждая из которых идентифициру-
ется единственным и постоянным pH. В работе D. L. Decker и др. [58] по-
добным образом представлена сорбция арсенита и арсената образцами от-
валов карбонатных золотосодержащих руд: построено pH-зависимое 
выражение в форме обобщенного уравнения Ленгмюра, предложенного 
Р. Кереном и др. [119, 120]. С помощью такого уравнение была описана, 
например, сорбция B(OH)3, B(OH)4

– и OH– в предположении, что все эти 
комплексы конкурируют за одни и те же участки сорбции. 

Однако, несмотря на кажущийся успех такого подхода с включением 
pH-зависимости, авторы [119] заключили, что коэффициенты сорбции для 
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индивидуальных сорбирующихся разновидностей не имеют никакого фи-
зического смысла и используются только как параметры подгонки модели. 
Поэтому в [58] формулу Керена упростили, введя в уравнение Ленгмюра 
(1.1) следующее выражение для KL: 

 
)1)(1( OH4OH3

OH21
L

cAcA

cAA
K




 , 

где A1, A2, A3, A4 – константы. Это соотношение можно переписать в тер-
минах pH: 

 cOH = 10(pH-14), 
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Эту pH-зависимую формулу Керена (6.5) применили к описанию сорб-
ции оксианионов As. Водные реакции гидролиза для арсенита описаны 
в [171]: 

H3AsO3  H2AsO3 + H+, pK = 9,17; 

H2AsO3
–  HAsO3

2– + H+, pK = 14,1; 

HAsO3
2–  AsO3

3– + H+, pK = 15; 

где к среде выщелачиваемых отвалов применим только первый шаг депро-
тонирования из-за диапазона pH. Водные реакции комплексообразования 
для арсената также описаны в [171]: 

H3AsO4  H2AsO4
– + H+, pK = 2,3; 

H2AsO4
–  HAsO4

2– + H+, pK = 6,99; 

HAsO4
2–  AsO4

3– + H+, pK = 11,8; 

где к среде выщелачиваемых отвалов применимы только первые две реак-
ции. Их можно свести к единственной: 

H3AsO4  HAsO4
2– +2H+, pK = 9,1. 

Поскольку реакции гидролиза и арсената, и арсенита можно описать 
одной реакцией, включающей два компонента для каждого состояния 
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окисления, pH-зависимую формулу Керена для изотермы Ленгмюра мож-
но аналогично применить к каждому состоянию окисления, предполагая, 
что разновидности As конкурируют за одни и те же участки сорбции. 

В качестве альтернативы к подходу Керена авторы [58] ввели pH-за-
висимость в изотерму Сипса, или Ленгмюра-Фрейндлиха: 

 
S

S

S
S

max
)(1

)(
n

n

ca

ca
Qq


 , (6.6) 

где αS – константа изотермы Сипса; nS – показатель степени изотермы 
Сипса. В случае, когда nS = 1, эта формула сводится к знакомому уравне-
нию Ленгмюра 1.1. 

Одна из возможных форм включения pH-зависимости в уравнение 6.6 
имеет вид: 
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где k(pH) – функция pH, которая соответствует наблюдаемой pH-зави-
симости. Эта форма изотермы Сипса эмпирически включает pH в стан-
дартное уравнение как дополнительную независимую переменную. Функ-
ции k(pH) можно придать любую подходящую форму. Для наборов дан-
ных по As(V) и As(III) в отвалах карбонатных руд пригодно выражение: 

 
pHe1

1
)pH(  
k , (6.8) 

где δ и ε – константы. 
 
Уравнение 6.7 охватывает два аналитически определяемых параметра, 

c и pH, и один расчетный параметр, q. Остальные параметры используются 
для подгонки pH-зависимой изотермы в уравнениях 6.7 и 6.8 к данным 
наблюдений [58]. 

pH-зависимая изотерма Керена, представленная уравнениями 1.1 и 6.5, 
и изотерма Сипса, представленная уравнениями 6.7 и 6.8, использовались 
для подгонки изотерм к экспериментальным данным по сорбции As(V) 
и As(III) образцами выщелачиваемых рудных отвалов с высоким содержа-
нием кремния и карбонатов [58]. Различия модельных параметров между 
образцами для обоих типов изотермы, Керена и Сипса, не столь велики, 
как можно было ожидать, учитывая различия в общей минералогии и со-
держании общего SiO2. Однако сходство наборов параметров изотерм для 
As(V) и As(III) между образцами соответствует почти идентичным массо-
вым долям общих Fe и Al в обоих образцах. Это наблюдение, вместе с ка-
чественными сравнениями с результатами исследований мономинералов, 
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позволяет сделать вывод, что As, вероятно, сорбируется оксидами железа 
и алюминия [58]. Широкие диапазоны сорбции и pH-зависимость, демон-
стрируемая экспериментальными наборами данных и по As(V), и по As(III), 
согласуются с более ранними исследованиями [86, 142, 144, 145]. Однако, 
с учетом минералогической обстановки, существует также возможность 
сорбции мышьяка поверхностями карбонатов и минералов сульфида же-
леза [36, 84]. 

6.4. Изотермы десорбции 

Результаты десорбционных экспериментов J. Alvarez-Benedi и др. [18] 
c супесью, песчаным суглинком и глиной (см. раздел 6.3) показаны на 
рис. 6.13 для всех рассмотренных исходных равновесных концентраций. 
В каждом случае изотермы десорбции показали гистерезис. В глинах этот 
эффект невелик, и можно считать, что адсорбция была обратимой. В пес-
чаном суглинке и супеси наблюдалась значительная десорбция; в табл. 6.7 
приведены параметры изотерм Фрейндлиха для десорбции мышьяка из 
этих поглотителей. Оба параметра показали значимый положительный 
тренд с увеличением исходной концентрации мышьяка в растворе. 
 
 

          

 

Рис. 6.13. Изотермы десорбции мышьяка при 25°С для трех изученных почв [18] 
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Т а б л и ц а  6.7 

Параметры подгонки изотерм десорбции к модели Фрейндлиха 
(уравнение 6.2) с соответствующими ошибками в пределах 95% 

доверительного интервала [18] 

Песчаный суглинок Супесь 
c0

(1) 
KF десорб nдесорб KF десорб nдесорб 

0,0     0,5         2,7 0,71  2,76     1,4      8,1 1,28    6,55 

180,1     2,1     150,8 0,91  0,64   13,3    88,6 1,62    2,12 

300,2   66,8     537,7 2,44  2,30   57,9    58,1 2,72    2,63 

606,1 172,5     378,5 3,31  2,18   65,6  129,8 2,42    1,10 

908,3 270,1  1 323,0 3,76  4,19 151,8  278,2 3,37    6,54 

1 213,0 378,6     317,1 2,25  1,27 487,1  710,4 6,65  43,46 

(1) Исходная концентрация As, мкг кг–1 раствора. 

6.5. Модели поверхностного комплексообразования 

Реакции адсорбции и окисления арсенита, As(III), на поверхности раздела 
«минерал – вода» – два важных фактора, влияющих на поведение мышьяка 
в окружающей среде. 

В исследовании [143] B. A. Manning и S. Goldberg рассмотрели ад-
сорбцию As(III) каолинитом, иллитом, монтмориллонитом и аморфным 
гидроксидом алюминия Al(OH)3(am) и провели моделирование поверхно-
стного комплексообразования для описания адсорбции As(III) и As(V) 
этими четырьмя минералами. Расчеты показали, что щелочные растворы 
(pH > 9) без твердых минеральных фаз вызывали гомогенное окисление 
As(III) до As(V). Кроме того, возврат адсорбированного As из обработан-
ных As(III) твердых фаз глинистых минералов указывает на то, что гетеро-
генное окисление на поверхностях иллита и каолинита увеличивало окис-
ление As(III) до As(V). 

Для описания реакции адсорбции As(III) и As(V) глинистыми мине-
ралами как функции pH в экспериментах с фоновым раствором NaCl 
(I = 0,1 моль л–1) была использована модель постоянной емкости (CCM). 
Это модель равновесного поверхностного комплексообразования, которая 
предполагает, что адсорбция иона происходит по механизму обмена ли-
ганда внутренней сферы. Модель явно определяет поверхностные ком-
плексы и химические реакции и включает влияние pH на адсорбцию As. 
Детальные обзоры теории и применения моделей поверхностного ком-
плексообразования для описания адсорбции иона оксидами металлов 
представлены в [64, 85]. 
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Чтобы оптимизировать собственные константы поверхностного ком-
плексообразования As(III) и As(V) для реакций, приведенных в табл. 6.8, 
использовали компьютерную программу FITEQL 3.1 [102]. Обобщенная 
собственная константа поверхностного комплексообразования для по-
верхностной реакции, Krxn(int), определена как константа равновесия реак-
ции, Krxn, умноженная на экспоненциальный член, который учитывает об-
разованный в реакции поверхностный заряд: 

 Krxn(int) = Krxn exp( nFΨ0/RT), 

где n – стехиометрический коэффициент, F – константа Фарадея 
(9,65  10–4 Кл моль–1), Ψ0 – поверхностный потенциал (В), R – газовая 
константа, T – температура (К). Значения Krxn(int), использованные при мо-
делировании (например, KSAs(III)(int) и KSAs(V)(int), где S – поверхность), опи-
саны в табл. 6.9 и соответствуют поверхностным реакциям, приведенным 

Т а б л и ц а  6.8 

Поверхностные реакции при адсорбции As(III) и As(V) глинистыми 
минералами, включенные в модель постоянной емкости [143] 

Реакция № уравнения 

Поверхностные реакции кислота – основание 

SOH(1) + H+  SOH2
+ (1) 

SOH  SO– + H+ (2) 

Одноядерная адсорбция As(V)  

SOH + H3AsO4  SH2AsO4 + H2O (3) 

SOH + H3AsO4  SHAsO4
– + H2O + H+ (4) 

SOH + H3AsO4  SAsO4
2– + H2O + 2H+ (5) 

Одноядерная адсорбция As(III) 

SOH + H3AsO3  SH2AsO3 + H2O (6) 

SOH + H3AsO3  SHAsO3
– + H2O + H+ (7) 

SOH + H3AsO3  SAsO3
2– + H2O + 2H+ (8) 

Двухъядерная адсорбция As(V) 

2SOH + H3AsO4  S2HAsO4 + 2H2O (9) 

2SOH + H3AsO4  S2AsO4
– + 2H2O + H+ (10) 

Двухъядерная адсорбция As(III) 

2SOH + H3AsO3  S2HAsO3 + 2H2O (11) 

2SOH + H3AsO3  S2AsO3
– + 2H2O + H+ (12) 

(1) SOH представляет одну реактивную поверхностную гидроксильную группу, связанную 
с поверхностным ионом металла S. 
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Т а б л и ц а  6.9 

Равновесные выражения собственных констант поверхностного 
комплексообразования, использованные в FITEQL для описания 

адсорбции As(III) и As(V) глинистыми минералами [143] 

Константа № уравнения 

Поверхностные реакции кислота – основание 

KS+(int) = [SOH2
+][SOH]–1[H+]–1 exp (FΨ0/RT)(1) (13) 

KS–(int) = [SO–][H+][SOH]–1 exp (–FΨ0/RT) (14) 

Одноядерная адсорбция As(V) 

K1
SAs(V)(int) = [SH2AsO4][SOH]–1[H3AsO4]

–1 (15) 

K2
SAs(V)(int) = [SHAsO4

–][H+][SOH]–1[H3AsO4]
–1 exp (–FΨ0/RT) (16) 

K3
SAs(V)(int) = [SAsO4

2–][H+]2[SOH]–1[H3AsO4]
–1 exp (–2FΨ0/RT) (17) 

Одноядерная адсорбция As(III) 

K1
SAs(III)(int) = [SH2AsO3][SOH]–1[H3AsO3]

–1 (18) 

K2
SAs(III)(int) = [SHAsO3

–][H+][SOH]–1[H3AsO3]
–1 exp (–FΨ0/RT) (19) 

K3
SAs(III)(int) = [SAsO3

2–][H+]2[SOH]–1[H3AsO3]
–1 exp (–2FΨ0/RT) (20) 

Двухъядерная адсорбция As(V) 

K1
S2As(V)(int) = [S2HAsO4][SOH]–2[H3AsO4]

–1 (21) 

K2
S2As(V)(int) = [S2AsO4

–][H+][SOH]–2[H3AsO4]
–1 exp (–FΨ0/RT) (22) 

Двухъядерная адсорбция As(III) 

K1
S2As(III)(int) = [S2HAsO3][SOH]–2[H3AsO3]

–1 (23) 

K2
S2As(III)(int) = [S2AsO3

–][H+][SOH]–2[H3AsO3]
–1 exp (–FΨ0/RT) (24) 

(1) См. сноску к табл. 6.8. 
 
 
в табл. 6.8. Программа FITEQL итеративно оптимизирует набор K(int), 
минимизируя разности между расчетными и экспериментальными данными 
по адсорбции посредством нелинейной оптимизации методом наименьших 
квадратов. Параметр качества подгонки (VY) в FITEQL определен как пол-
ная вариация Y: 
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где Yi – остаток для каждой точки i данных по адсорбции; si – оценка 
ошибки; np – число точек данных в диапазоне адсорбции; nc – число ком-
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понентов системы, для которых известны и общее количество, и концентра-
ция свободного иона; na – число регулируемых параметров в системе [102]. 

 
Во всех случаях моделирования оптимизировали пять регулируемых 

параметров, чтобы достичь удовлетворительной подгонки модели CCM 
к экспериментальным данным. Эти параметры включают три константы 
поверхностного комплексообразования плюс две константы поверхност-
ного протонирования (например, реакции 1–5 в табл. 6.8). 

В большинстве случаев модель постоянной емкости адекватно опи-
сывала поведение адсорбции As(III) и As(V) на минералах в диапазоне 
pH 4–9. Предположение о внутрисферной адсорбции As(III) и As(V) при 
единственной поверхностной функциональной группе SOH (одноядерные 
комплексы) дало набор собственных констант поверхностного комплек-
сообразования, приведенный в табл. 6.10. Предположения об одноядерных 

Т а б л и ц а  6.10 

Исходные значения и собственные константы поверхностного 
комплексообразования при одноядерной адсорбции As(V) и As(III) 

минералами, оптимизированные в FITEQL с использованием 
модели ССМ [143] 

Параметр Каолинит 
(KGa-1) 

Монтморилло-
нит (SWy-1) 

Иллит 
(IMt-2) 

Al(OH)3(am)

BET-площадь поверхности, м2 г–1     9,10      18,6   24,2 5,9 (45,0)(1) 

Плотность суспензии, г л–1   25,0      25,0   25,0      2,5 

Плотность участков, 10–5 моль л–1     6,10        2,77     2,90    43,2 

log KS+(int)(2)     6,28        3,80     3,53      9,10 

log KS–(int)   –9,28    –10,20   –7,10  –10,5 

log K1
SAs(V)(int)     9,33      –1,63     6,50 н. с.(3) 

log K2
SAs(V)(int)     3,25        2,82     3,25      6,43 

log K3
SAs(V)(int)   –4,75      –4,69   –1,95    –3,89 

VSAs(V)
(4)     0,018 0,035     0,66 0,007 

log K1
SAs(III)(int)     3,97        4,41     4,49 н. с. 

log K2
SAs(III)(int)   –3,66      –4,65   –1,85    –5,02 

log K3
SAs(III)(int) –14,10    –13,70 –11,2  –15,0 

VSAs(III) 0,078 0,090   0,009 0,027 

(1) Площадь поверхности, оптимизированная в FITEQL, равна 45 м2 г–1. 
(2) Собственные константы поверхностного комплексообразования, моль л–1. 
(3) н. с. – нет сходимости модели. 
(4) VSAs(V) – параметр качества подгонки FITEQL для одноядерного комплексообразования As(V). 
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и многоядерных комплексах дали сопоставимые подгонки модели CCM 
к экспериментальным данным по адсорбции As(III) и As(V) на базе значе-
ний VY (табл. 6.10, 6.11). Однако преобладающее представление о форми-
ровании поверхностного комплекса оксианиона на оксидах железа (III), 
основанное на EXAFS-спектрах, свидетельствует о формировании пре-
имущественно многоядерных комплексов [143, 263]. 

Результаты показали, что As(III) устойчив в растворе между pH 4 и pH 9, 
но при pH 9,2 или выше (больше первой pKa для H3AsO3) в растворах про-
исходит гомогенное окисление As(III) до As(V). Это окисление также уве-
личивалось в присутствии KGa-1 и IMt-2 в результате гетерогенных реак-
ций с компонентами на этих минеральных поверхностях. Поскольку фор-
мирование As(V) в суспензии am-Al(OH)3 было незначительным, авторы 
предположили, что окисление As(III) в суспензиях KGa-1 и IMt-2 обуслов-
лено гетерогенными реакциями с другими компонентами твердой фазы, 
а не с участками ребер =Al–OH. Процесс окисления As(III) приводит к бо-
лее сильной адсорбции As(V), что снижает подвижность As в окружающей 
среде. Моделирование адсорбции As(III) на многих обычных минеральных 
поверхностях не всегда может быть правильным из-за возможного продол-
жительного гетерогенного окисления адсорбированного As(III) и гомогенного 

Т а б л и ц а  6.11 

Собственные константы поверхностного комплексообразования при 
многоядерной (одноядерная + двухъядерная) адсорбции As(V) и As(III) 

минералами, оптимизированные в FITEQL с использованием 
модели CCM [143](1) 

Параметр Каолинит 
(KGa-1) 

Монтморилло-
нит (SWy-1) 

Иллит (IMt-2) Al(OH)3(am) 

log K1
S2As(V)(int)(2)      16,2      10,7      11,8 н. с.(3) 

log K2
S2As(V)(int) н. с.        7,48        7,75        9,50 

log K3
SAs(V)(int)      –4,76      –4,72      –2,00      –3,51 

VS2As(V)
(4) 0,081 0,015 0,700 0,007 

log K1
S2As(III)(int)        8,23        8,99        9,07        7,58 

log K2
S2As(III)(int)      –0,664 н. с.        3,00      –2,43 

log K3
SAs(III)(int)    –13,67    –13,6    –10,3    –14,8 

VS2As(III) 0,156 0,144 0,028 0,025 

(1) См. табл. 6.10 для значений log K+(int) и log K–(int). 
(2) Собственные константы поверхностного комплексообразования, моль л–1. 
(3) н. с. – нет сходимости модели. 
(4) Параметр качества подгонки FITEQL для многоядерного комплексообразования As(V). 
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окисления растворенного As(III) при щелочном pH. Результаты исследова-
ния позволяют предположить, что продолжительное моделирование в по-
левом масштабе подвижности As в почвах и водоносных горизонтах 
должно учитывать влияние pH и минералогии, которые определяют и ад-
сорбцию, и абиотическое окисление As(III) [143]. 

В последующей работе [88] S. Goldberg и др. применили модель по-
стоянной емкости к адсорбции арсената на наборе образцов 49 различных 
почв (глубина от 0–5 до 61–76 см, горизонты A и B, pH от 4,02 до 9,60), 
предполагая и монодентатные, и бидентатные поверхностные конфигура-
ции для адсорбированного арсената. Построена общая регрессионная мо-
дель для прогнозирования констант поверхностного комплексообразова-
ния As(V) по легко определяемым химическим характеристикам почвы: 
катионообменной способности, содержанию неорганического и органиче-
ского углерода, оксидов железа и алюминия и удельной площади поверх-
ности. Авторы полагают, что объединение полученных прогнозных урав-
нений с моделью химического состава и миграции позволит прогнозиро-
вать концентрации As(V) в почвенном растворе при разнообразных 
условиях окружающей среды без необходимости в данных о специфиче-
ской адсорбции в почве и последующей оптимизации параметров. 
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7. ВЛИЯНИЕ ХАРАКТЕРИСТИК ВОДНОЙ ФАЗЫ 
НА МЕХАНИЗМЫ АДСОРБЦИИ МЫШЬЯКА 

7.1. Ионная сила 

На изменения ионной силы (I) влияют электростатические силы вблизи 
поверхности минерала. Анионы, формирующие внутрисферные комплексы, 
координируются непосредственно у поверхности оксида таким способом, 
который относительно не зависит от I. Напротив, формирование комплек-
сов внешней сферы слабоадсорбированными анионами типа сульфата 
и селената чувствительно к I [54]. Адсорбция арсената на поверхности 
гидроксида железа (ферригидрит и гетит) была изучена в [111] в зависимо-
сти от ионной силы и заряда поглощающей поверхности в диапазоне pH от 
4 до 10. Не отмечено никакого изменения количества адсорбированного 
As(V) при изменении ионной силы I от 0,005 до 0,1 моль л–1 (рис. 7.1). Это 
соответствует поверхностному комплексу внутренней сферы, поскольку 
к изменению ионной силы более чувствительны неспецифически адсорби-
рованные внешнесферные комплексы, а электролиты также формируют 
внешнесферные комплексы, конкурируя с неспецифически адсорбирован-
ным ионом [92, 111, 144]. Подобные выводы были сделаны A. Carrillo 
и J. I. Drever [41] при сравнительном изучении адсорбции мышьяка от-
ложениями водоносного горизонта в районе горных работ SA-ET (см. раз-
дел 5.7). Эксперименты проводили в фоновых растворах NaHCO3 и NaNO3. 
Снижение ионной силы в 10 раз не показало различий в адсорбции мышь-
яка (см. рис. 5.5б, в). На фоне иона NO3

– адсорбция проходила в большей 
степени по сравнению с ионом НСО3

– (см. рис. 5.5а, б). 
Адсорбция метилированных разновидностей арсената, As(V), ферри-

гидритом и оксидом алюминия также была относительно нечувствительна 
к изменениям I, что указывает на подобное формирование поверхностных 
комплексов внутренней сферы [47]. 

В случае аморфного гидроксида алюминия, Al(OH)3, каолинита и ил-
лита адсорбция As(III) также не зависела от I [143]. 
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Рис. 7.1. Влияние ионной силы на адсорбцию As(V) гидроксидом железа [111]: 

Фоновый раствор NaNO3. 

7.2. Влияние pH 

Как уже отмечалось, для адсорбции аниона характерно большее поглоще-
ние при низком pH и меньшее – при высоком. Зависимость адсорбции 
AsO4

3– от pH изучали на многочисленных твердых фазах, включая аморф-
ный гидроксид алюминия [21], аморфный гидроксид железа [192], гетит 
и гиббсит [83, 106], каолинит, монтмориллонит, кальцит и кварц [77, 84, 
87, 274]. Увеличение адсорбции As(V) при понижении pH характерно для 
адсорбции оксианиона на поверхностях оксидов [32, 54, 192, 276]. 

Показано, что адсорбция AsO4
3– гидроксидами Fe и Al (включая гетит 

и гиббсит) увеличивалась со снижением pH до значений, близких pH 3 [50]. 
Сорбция арсената кальцитом и слоистыми силикатами обычно максимальна 
в диапазоне pH 4–6. Показано, что при pH > 3 адсорбция AsO4

3– чистым 
кристаллическим кварцем была незначительной [274]. Для монтморилло-
нитовой почвы адсорбция As(V) с ростом pH достигала максимума около 
pH 10,5 и уменьшалась при более высоком pH [84]. Имеющиеся данные по 
адсорбции свидетельствуют о том, что в природных системах AsO4

3– пред-
почтительно адсорбируется оксидными минералами Fe и Al по сравнению 
с каолинитом, монтмориллонитом, кальцитом или кварцем [50, 136]. 

В отличие от изотермы адсорбции, описывающей зависимость адсор-
бированного количества от равновесной концентрации в растворе при по-
стоянном pH, pH-зависимость этого процесса характеризуют так называе-
мым «диапазоном (графиком) адсорбции», показывающим связь процента 
адсорбции с pH при постоянной исходной концентрации. Так, в работе 
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A. Carrillo и J. I. Drever [41] провели серию экспериментов по адсорбции 
As(V) и As(III) в зависимости от pH на материале водоносного горизонта 
в районе горных работ SA-ET (см. раздел 5.7). Диапазоны адсорбции пред-
ставлены выше на рис. 5.5. Наблюдавшаяся зависимость доли сорбирован-
ного общего мышьяка от pH согласовалась с ожидаемой pH-зависимостью 
адсорбции мышьяка гидроксидами железа. Сорбция As была высокой при 
кислых значениях pH и быстро уменьшалась при pH > 6–7. Подобные ре-
зультаты получены в [111] для адсорбции As(V) гидроксидом железа 
в зависимости от pH при различных концентрациях мышьяка (рис. 7.2). 

 
 
 

 
Рис. 7.2. Диапазоны адсорбции As(V) гидроксидом железа [111] 

 
Изотермы адсорбции арсената гидроксидом железа при различных 

значениях pH показаны на рис. 7.3. При низких значениях pH содержание 
мышьяка в твердой фазе возрастает [111]. 

На величину адсорбции As(V) как функции pH также влияет соотно-
шение количества адсорбционных участков и водной концентрации As 
(рис. 7.4). При меньшей исходной концентрации As(V) 1,33 мкмоль л–1 
имеется избыток адсорбционных участков, и до pH 6 адсорбция As(V) от 
pH не зависит. Когда концентрацию As(V) увеличили до 13,3 мкмоль л–1, 
доступные участки заполнились при более низком pH, и адсорбция As(V) 
сразу начала уменьшаться при дальнейшем увеличении pH. 

pH-зависимая адсорбция As(III) отличается от As(V) (рис. 7.4): при 
более низких значениях pH адсорбировалось больше арсената, чем арсе-
нита. Однако, когда pH превысил 6,5, адсорбция As(III) стала больше 
(другие авторы приводят для ферригидрита близкие переходные значения pH, 
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Рис. 7.3. Изотермы адсорбции As(V) гидроксидом железа 

при различных значениях pH [111] 

 

Рис. 7.4. Адсорбция As(V) и As(III) ферригидритом как функция pH [230]: 

I = 0,01 моль л–1; [ферригидрит] = 4,45 мг л–1. 

 
например, 6−7,5 [199]). В [132] для природных минералов указано пере-
ходное значение pH  9 со ссылками на [199, 268, 273]. Преобладающей 
разновидностью As(III) в растворе при значениях pH меньше 9,2 является 
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нейтральная мышьяковистая кислота, H3AsO3
0. При более высоких значе-

ниях pH она скорее способна отдать протон поверхностной OH-группе, 
чем отрицательно заряженной разновидности As(V). Значение pH, при ко-
тором адсорбция As(III) становится больше, чем As(V), зависит от поверх-
ностного заряда твердой фазы и в целом снижается с уменьшением ТНЗ 
сорбента. 

Данные на рис. 7.4 представляют отдельные адсорбционные экспери-
менты с As(III) или As(V). Когда As(V) и As(III) присутствовали в растворе 
вместе (по 2,08 ммоль л–1), ниже pH 6 As(III) мало влиял на адсорбцию 
As(V), но при pH > 6 уменьшал адсорбцию As(V) на 25% из-за сильной 
конкуренции. Для pH между 4 и 6 присутствие арсената приводило к умень-
шению адсорбции As(III) на 15–25% однако при pH  9 As(V) снижал ад-
сорбцию As(III) менее чем на 5% [115]. 

Данные по адсорбции As(III) и As(V) ферригидритом, представленные 
на рис. 7.4, демонстрируют характеристики адсорбции As, обычно наб-
людаемые в лабораторных серийных экспериментах [37, 110, 115, 145, 
159, 192, 268]. Исходные концентрации As в этих экспериментах (1,33 
и 13,3 мкмоль л–1), находились в пределах диапазона, характерного для 
природных обстановок в загрязненных As подземных водах. Адсорбция 
арсената была наибольшей при низких значениях pH и уменьшалась с рос-
том pH. Бóльшую адсорбцию As(V) при низком pH относят за счет более 
благоприятных энергий адсорбции между более положительно заряженной 
поверхностью и отрицательно заряженной H2AsO4

–, преобладающей раз-
новидностью As(V) при pH между 2,2 и 6,9. С ростом pH выше 6,9 доми-
нирующей водной разновидностью оказывается HAsO4

–2, поверхностный 
заряд становится менее положительным и адсорбция уменьшается. Однако 
даже при pH 10 присутствовали некоторые поверхностные функциональ-
ные группы, способные к обмену с As(V) [110, 115, 230]. 

Сорбцию арсената как функцию pH изучали на стандартных минера-
лах, представительных для доминирующих неорганических компонентов 
почвы: монтмориллонит, каолинит, кальцит [84]. Сорбция арсената гли-
нистыми минералами увеличивалась при низком pH, показывала пик около 
pH 5 и уменьшалась при более высоком pH (рис. 7.5а, б). Для кальцита пик 
адсорбции наблюдался при pH около 11 (рис. 7.5в) [84, 87]. 

Исследована сорбция мышьяка известковой монтмориллонитовой 
почвой как функция pH раствора в диапазоне 2–11 при двух исходных 
концентрациях As (2,0 и 20 ммоль м–3) [84]. Сорбцию арсенита нельзя было 
определить, поскольку в ходе эксперимента происходило его окисление. 
Сорбция арсената на кальците увеличивалась при pH 6–10, достигала мак-
симума между pH 10 и 12 и уменьшалась при pH выше 12. Максимум 
сорбции почвой около pH 10,5 существенно понизился после удаления 
карбонатов, показывая, что в диапазоне pH 9–12 они играют важную роль 
в сорбции арсената известковыми почвами. Подобное заключение было 
сделано и в работах [38, 210]. 
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Рис. 7.5. Сорбция арсената стандартными минералами [84]: 

а) Ca-монтмориллонит SAz-1, б) слабоокристаллизованный каолинит KGa-2, в) кальцит 
Purecal U; [Asобщ.] = 20 ммоль м–3; ○ – данные эксперимента в отсутствие селенита; □ – данные 
эксперимента в присутствии селенита; [Se] = 19 ммоль м–3; линии – результаты моделиро-
вания. 
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В [87] изучали влияние pH на адсорбцию арсената, As(V), и арсенита, 
As(III), различными типами адсорбирующей поверхности: аморфными 
гидроксидами алюминия и железа, глинистыми минералами – каолинитом, 
монтмориллонитом, иллитом. Адсорбция арсената глинами и оксидами 
была максимальной при низком pH и снижалась с его ростом: для оксида 
алюминия при pH > 9 (рис. 7.6а, б), для оксида железа при pH > 7 
(рис. 7.6в, г). Адсорбция As(V) аморфными гидроксидами алюминия со-
ставляла 100% в области pH от 3 до 9 (рис. 7.6а), тогда как адсорбция 
As(III) проходила по параболической кривой с максимумом при pH 8,5 
(рис. 7.6б). На аморфных гидроксидах железа 100% адсорбция As(V) про-
исходит в более узкой области pH от 3 до 7 и снижается при pH > 8 
(рис. 7.6в). Адсорбция As(III) оксидами железа составила фактически 100% 
в области pH от 2,5 до 10,5 (рис. 7.6г), и, по-видимому, для арсенита ок-
сиды железа обладают большей адсорбционной способностью, чем оксиды 
алюминия [87]. Максимум кривой адсорбции As(V) на глинистых минера-
лах и оксидах был около pH 5 (рис. 7.6д, ж, и). Однако характер кривой для 
глин отличался: адсорбция возрастала с ростом pH от 3 до 5 и снижалась 
с ростом pH от 5 до 9. При pH > 9 адсорбция As(V) глинами аномальна 
и, вероятно, связана с растворением глинистых минералов при высоком 
pH. Для As(III) на глинах максимум адсорбции был в области pH от 8 до 9 
(рис. 7.6е, з, к). В целом, адсорбционная способность глинистых минера-
лов в отношении мышьяка была ниже, чем у оксидов. Только на каолините 
достигалась 100% адсорбция; для всех других глинистых минералов она 
была значительно меньше, особенно для арсенита [87]. 

В системах оксидов либо в присутствии каолинита или иллита прямое 
аналитическое определение не показало ни окисления арсенита до арсена-
та, ни обратного восстановления. И только в системе монтмориллонита 
получено окисление As(III) до As(V): до 12% общего As при pH 10,9 
и до 43% при pH 3,3. Автор [87] полагает, что окисление арсенита могло 
происходить благодаря присутствию в глинах экстрагируемого марганца. 

Эффект конкуренции As(V) и As(III), присутствующих в растворе в рав-
ных концентрациях, мог проявляться только на каолините (рис. 7.6е) 
и иллите (рис. 7.6з) в области pH 6,5–9. На монтмориллоните в области pH 
от 5 до 9 никакой видимой конкуренции не наблюдалось. Кажущееся сни-
жение адсорбции при pH < 5 происходило из-за окисления [87]. 

Адсорбция метилированных разновидностей мышьяка As(V) – 
CH3AsO2(OH)– и (CH3)2AsO(OH)0 – ферригидритом проходила подобно 
арсенату. Максимальная адсорбция обеих разновидностей имела место при 
меньших значениях pH, и при pH выше 7 адсорбированное количество 
резко снижалось [47]. При любом заданном pH отрицательно заряженный 
CH3AsO2(OH)– адсорбировался в большей степени, чем нейтральный 
(CH3)2AsO(OH)0. 
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Рис. 7.6. Адсорбция мышьяка как функция pH и окислительно-восстановительного 
состояния As а), б) аморфными гидроксидами Al; в), г) аморфными гидроксидами Fe; 

д), е) каолинитом; ж), з) иллитом; и), к) монтмориллонитом [87]: 

As(V) – арсенат, As(III) – арсенит; плотность суспензии 1 г л–1; системы с одним ионом: 
[As] = 20 мкмоль л–1; бинарные системы: [As(III)] = [As(V)] = 20 мкмоль л–1; ● – один ион; 
■ – оба иона. 
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7.3. Сопутствующие ионы 

На адсорбцию As оказывают влияние многие неорганические и органиче-
ские растворимые соединения. Растворенные разновидности могут конку-
рировать непосредственно с As за доступные поверхностные связывающие 
участки и косвенно влиять на адсорбцию, изменяя электростатический 
заряд твердой поверхности. Оба процесса зависят от pH, концентрации 
мышьяка в растворе и сродства к поверхности [54]. Далее рассмотрены 
компоненты раствора, которые обычно присутствуют в подземных водах. 

7.3.1. Неорганические лиганды 

Поскольку растворенный мышьяк существует в анионной форме, счита-
ется, что он не формирует водные комплексы с другими неорганическими 
анионами. Однако результаты [121] показывают, что при анаэробных ус-
ловиях реакции карбоксилирования с минералами, содержащими сульфид 
мышьяка, могут быть важным процессом в миграции мышьяка в подзем-
ные воды [30, 210]. 

Нитрат- и хлорид-ионы 

В работе [136] N. T. Livesey и P. M. Huang изучали влияние анионов на 
адсорбцию As глинистыми почвами (см. табл. 6.5) в системах с арсенатом, 
для чего в раствор добавляли индивидуально натриевые соли нитрата, хло-
рида, сульфата и фосфата. Молярное отношение хлорида, нитрата и суль-
фата к арсенату в равновесном растворе располагалось от 100 до 10 000. 
С увеличением концентрации хлорида, нитрата и сульфата адсорбция As 
почвами существенно не изменялась [136, 226] (табл. 7.1), хотя авторы [18] 
отмечали положительное влияние нитрат-иона на адсорбцию мышьяка 
песчаным жирным суглинком и связывали это явление с изменениями 
ионной силы. 

Фосфат 

Фосфат существенно подавлял адсорбцию As, и степень подавления зна-
чительно различалась от почвы к почве [136, 259]. Наблюдаемое воздейст-
вие добавленного фосфата на адсорбцию As, особенно в диапазоне самых 
низких равновесных концентраций As (табл. 7.1), все авторы объясняли 
конкуренцией аниона. 

Способность фосфата PO4
3– конкурировать с арсенатом AsO4

3– за уча-
стки поверхности вполне ожидаема, поскольку оба иона сорбируются как 
комплексы внутренней сферы через механизм обмена лиганда [188, 243]. 
Фосфат считают аналогом арсената, так как этим оксианионам соответст-
вуют три близких константы кислотной диссоциации. По данным [176], эти 
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Т а б л и ц а  7.1 

Влияние концентрации нитрата, хлорида, сульфата и фосфата 
на адсорбцию As почвами, мкг г–1 [136] 

Почва Анионы, добавленные 
к равновесному раствору 1 2 3 4 

[As] = 1,33  10–6 моль л–1 (0,10 ppm) 

Без добавления 5,0 8,4 6,6 6,6 

Нитрат: 10–4 моль л–1 5,8 9,2 6,2 6,4 

 10–2 моль л–1 5,2 9,4 6,4 7,0 

Хлорид: 10–4 моль л–1 4,4 8,6 6,6 6,4 

 10–2 моль л–1 5,0 9,4 6,0 6,2 

Сульфат: 10–4 моль л–1 5,8 9,4 6,2 6,0 

 10–2 моль л–1 5,2 9,4 6,2 6,2 

Фосфат: 10–4 моль л–1 4,2 3,2 2,0 5,6 

 10–2 моль л–1 3,8 0,8 0,6 3,4 

[As] = 2,87  10–5 моль л–1 (2,15 ppm) 

Без добавления 89,6 139,0 91,6 96,6 

Нитрат, 10–2 моль л–1 87,4 137,6 99,4 105,9 

Хлорид, 10–2 моль л–1 87,8 136,6 94,4 106,9 

Сульфат, 10–2 моль л–1 86,4 134,2 91,4 110,3 

Фосфат, 10–2 моль л–1 77,0 78,8 78,8 76,7 

 
 
константы для H3PO4 следующие: pK1 = 2,13, pK2 = 7,21, pK3 = 12,44; для 
H3AsO4 pK1 = 3,60, pK2 = 7,25 и pK3 = 12,52. Со временем PO4

3– становится 
более конкурентным, поскольку он способен к медленной сорбции. 

Присутствие ионов фосфата подавляет адсорбцию арсената в почвах, 
особенно на частицах глины [18, 109, 184, 189, 205]. Спектроскопические 
исследования показали, что поверхностные разновидности, сформирован-
ные фосфатом, P(V), идентичны сформированным As(V) [104, 263], и 
сродство P(V) к поверхностным участкам твердой фазы подобно As(V) [82, 
106, 141, 142, 207]. В конкуренции за адсорбционные участки между арсе-
натом и фосфатом участвуют их разновидности с одинаковым зарядом. 
При значениях pH менее 7 преобладают формы H2ASO4

– и H2PO4
–. При 

более высоких значениях pH доминируют растворенные виды HAsO4
–2 

и HPO4
–2. На рис. 7.7 показано влияние P(V) на адсорбцию As(V) и As(III) 
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Рис. 7.7. Влияние фосфата на адсорбцию As(V) и As(III) ферригидритом [230]: 

I = 0,1 моль л–1; [ферригидрит] = 2 г л–1. 

 
ферригидритом в зависимости от pH. Отношения P(V) / As (1 : 1 и 10 : 1), 
использованные в этих экспериментах, находятся в пределах, характерных 
для многих подземных вод. С ростом концентрации фосфора, P(V), ад-
сорбция As(V) и As(III) снижалась, причем для As(V) снижение было зна-
чительным во всем диапазоне pH. При более низких значениях pH фосфат 
оказывал наиболее сильное влияние на адсорбцию As(III), а при доста-
точно высоком pH 9 адсорбция As(III) уменьшалась только на несколько 
процентов даже в условиях самой высокой концентрации P(V). Очевидно, 
при более высоких значениях pH нейтральная мышьяковистая кислота, 
H3AsO3

0, могла лучше конкурировать с HPO4
2– за участки поверхностного 

комплексообразования. 
Конкуренцию фосфата с арсенатом наблюдали и для других адсорбен-

тов. При адсорбции As(V) гетитом, когда отношение P(V) / As(V) увели-
чили от нуля до 12 : 1, было получено 85%-е снижение [106]. В других 
экспериментах [142] при значениях pH < 8 отношение P(V) / As(V) 1 : 1 
обусловило 30%-е снижение адсорбции As(V) и гетитом, и гиббситом 
по сравнению с растворами без P(V). Подобное влияние P(V) на адсорб-
цию As(V) наблюдали для каолинита, монтмориллонита и иллита [141]. 
Авторы [50, 158, 189, 205, 206] заключили, что добавление соединений 
фосфора, P(V), к природным системам типа почв увеличивает подвижность 
мышьяка. При низком содержании оксидов железа в твердой фазе погло-
тителя присутствие фосфора сильно снижало адсорбцию мышьяка. И на-
оборот, при высоком содержании оксидов железа влияние ионов фосфата 

●––● [As(V)] = 2,08 ммоль л–1; [P(V)] = 0
■––■ [As(V)] = 2,08 ммоль л–1; [P(V)] = 2,08 ммоль л–1

○---○ [As(III)] = 2,08 ммоль л–1; [P(V)] = 0
□---□ [As(III)] = 2,08 ммоль л–1; [P(V)] = 2,08 ммоль л–1

♦––♦  [As(V)] = 2,08 ммоль л–1; [P(V)] = 20,8 ммоль л–1

◊---◊  [As(III)] = 2,08 ммоль л–1; [P(V)] = 20,8 ммоль л–1
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оказалось незначительным, поскольку для обоих анионов было достаточно 
адсорбционных участков [226]. 

Результаты этих исследований показывают, что растворенный 
фосфат конкурирует с мышьяком за адсорбционные участки, особен-
но при низком pH, и, таким образом, подавляет адсорбцию мышьяка 
и увеличивает его подвижность и биоактивность [18, 132, 136]. Наибо-
лее сильно влияние фосфата сказывается на адсорбции мышьяка в хорошо 
аэрированных влажных почвах, где происходит преобразование кристал-
лического Fe в аморфный и сорбция P и As увеличивается, если эти почвы 
ранее подвергались циклам замачивания и аэрации [154]. Повышение 
сорбции As в таких циклах может быть усложнено преобразованием As(V) 
в As(III), которое усиливается благодаря добавкам P. Данные, представ-
ленные другими авторами [38, 240], показывают, что в хорошо аэрирован-
ных почвах H3AsO3 может полностью находиться в растворе. В анаэроб-
ных условиях сорбция мышьяка была невелика, а добавки фосфата увели-
чивали скорость восстановления As(V) [201]. 

 
Сульфат 

 
Макроскопические химические исследования показали, что сульфат (SO4

2–, 
S(VI)) адсорбируется посредством электростатического притяжения как 
комплекс внешней сферы и должен поэтому оказывать намного меньшее 
влияние на адсорбцию мышьяка, чем комплекс внутренней сферы типа 
фосфата, P(V). Можно ожидать, что сульфат будет адсорбироваться, когда 
суммарный поверхностный заряд положителен, т. е. при значениях pH ниже 
ТНЗ твердой фазы [107]. Это согласуется с экспериментальными данными 
по адсорбции S(VI) синтетическим ферригидритом и природными твер-
дыми фазами водоносного горизонта [64, 229]. На рис. 7.8, показано влия-
ние соединений серы, S(VI), на адсорбцию As(V) и As(III) ферригидритом 
как функция pH [115]. Значения отношения S(VI) / As на рис. 7.8, равные 
10 : 1 и 50 : 1, отражают тот факт, что концентрации сульфата в подземных 
водах обычно намного выше, чем концентрации мышьяка. Сульфат не ока-
зывал по существу никакого влияния на адсорбцию As(V) во всем диапа-
зоне pH. При самой высокой концентрации S(VI) адсорбция фактически 
возросла всего на несколько процентов, что авторы приписали возможному 
влиянию ионной силы. При pH < 7 адсорбция As(III) снижалась для обеих 
концентраций S(VI), но при более высоких pH никакого влияния не было. 

Подобные результаты наблюдали в [268]: при отношении S(VI) / As(III) 
4000 : 1 адсорбция As(III) ферригидритом подавлялась на 20% при pH 7 
и на 70% при pH 4. Однако при pH 5 адсорбция As(V) снижалась всего на 
несколько процентов. В [132] также отмечено, что сульфат может конку-
рировать с мышьяком за адсорбционные участки. 

Растворенные сульфат, нитрат и хлорид в концентрациях, ха-
рактерных для засоленных почв, мало влияют на адсорбцию мышьяка. 



87 

 

 
Рис. 7.8. Влияние сульфата на адсорбцию As(V) и As(III) ферригидритом [230]: 

I = 0,1 моль л–1; [ферригидрит] = 2 г л–1. 

 
На основании многочисленных литературных данных по адсорбции анио-
нов и обобщения полученных результатов составлена последовательность 
адсорбции анионов почвами: P > As > Мо > SO4 = F > Cl > NO3 [184]. 

 
Карбонат 

 
Имеются ограниченные сведения о влиянии разновидностей карбоната на 
адсорбцию мышьяка. В обычном диапазоне pH в подземных водах могут 
присутствовать все три разновидности карбоната: H2CO3

0, HCO3
– и CO3

2–. 
В дальнейшем обсуждении используется обобщенное понятие – карбонат 
CO3

2–. Карбонат – слабо адсорбирующийся анион, но механизм его ад-
сорбции недостаточно понятен. 

В работе [159] не найдено никакого влияния CO3
2– на адсорбцию 

As(III) и As(V) ферригидритом. Эти эксперименты проводились в равно-
весии с воздухом, и общая концентрация CO3

–2 была 0,01 ммоль л–1. В экс-
перименте с колонкой, заполненной песком, содержащим Fe-оксидные 
покрытия, при pH 8,5 не было, по существу, никакой разницы (< 5%) 
в миграции As(V) между растворами, буферированными CO2(g) и небуфе-
рированными (N2(g)) [50]. Не установлено также никакого воздействия 
CO3

2– на сильно адсорбирующийся фосфат. 
Однако имеется свидетельство, что CO3

2– может оказывать некоторое 
влияние на адсорбцию As(III), но не As(V) [268]. Авторы установили, что 

●––● [As(V)] = 2,08 ммоль л–1; [S(VI)] = 0 
■––■ [As(V)] = 2,08 ммоль л–1; [S(VI)] = 20,8 ммоль л–1

♦––♦  [As(V)] = 2,08 ммоль л–1; [S(VI)] = 104 ммоль л–1 
○---○ [As(III)] = 2,08 ммоль л–1; [S(VI)] = 0 

□---□ [As(III)] = 2,08 ммоль л–1; [S(VI)] = 20,8 ммоль л–1

◊---◊  [As(III)] = 2,08 ммоль л–1; [S(VI)]] = 104 ммоль л–1 
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при pH 9 в присутствии карбонат-иона (1 ммоль л–1) происходило примерно 
10%-е снижение адсорбции As(III) ферригидритом, но при pH 6 никакого 
эффекта не наблюдалось. Адсорбция арсената As(V) при pH 9 уменьши-
лась только на несколько процентов. В неглубоком водоносном горизонте 
при концентрации CO3

2– 5 ммоль л–1 и значениях pH между 7,1 и 7,7 ад-
сорбция карбоната ферригидритом снижала адсорбцию As(III), и в мень-
шей степени As(V). Результаты этих экспериментов позволяют предпо-
ложить, что более высокие концентрации CO3

2–, часто обнаруживаемые 
в подземных водах, могут влиять на адсорбцию As [24]. 

В работе [121] изучена роль бикарбоната (HCO3
–) в выщелачивании 

мышьяка из песчаника в подземные воды и показано, что выделение As из 
сульфида мышьяка в песчанике сильно связано с концентрациями бикар-
боната в фильтрате. По мнению авторов, выделившийся As(III) был преоб-
разован в карбонатный комплекс As(III) с гипотетическим составом 
As(CO3)2

–, As(CO3)(OH)2
– и / или AsCO3

+. Авторы предположили, что од-
нажды сформировавшись, карбонатные комплексы As(III) будут устойчи-
выми в анаэробных условиях подземных вод при pH от кислого до ней-
трального. Неизвестно никаких констант устойчивости для таких водных 
комплексов [30]. 

 
Силикат 

 
Анион кремниевой кислоты (H2SiO3  H2O) эффективно конкурировал с As 
за адсорбционные участки [52, 140, 261]. В экспериментах [159] при осаж-
дении ферригидрита из раствора при pH 6,8 адсорбция As(III) (300 мкг л–1) 
и As(V) (500 мкг л–1) в присутствии кремния ([Si] = 10 мг л–1) уменьшилась 
на 80 и 70%, соответственно. Результаты экспериментов с ферригидритом, 
который выдерживали в течение 18–24 часов перед добавлением Si, пока-
зали, что при pH < 8 добавки Si (3,1 мг л–1) оказывали небольшое влияние 
на адсорбцию As(III) и As(V), но при pH > 8 адсорбция As(V) была подав-
лена примерно на 40%. При pH между 4 и 10 в присутствии Si (56 мг л–1) 
адсорбция As(III) уменьшалась на 35%, а при pH около 6 адсорбция As(V) 
снизилась на 60% [238]. 

При адсорбции на гетите в присутствии кремниевой кислоты 
(1 ммоль л–1) количество адсорбированного As(III) уменьшалось при всех 
значениях pH. Максимальное снижение, до 40%, происходило при измене-
нии pH от 4 до 8 (табл. 7.2, рис. 7.9). Никакого существенного влияния pH 
на адсорбцию арсенита, As(III), в присутствии кремниевой кислоты отме-
чено не было [261]. 

В целом, адсорбция оксианионов мышьяка на поверхности оксидов 
железа проходит по механизму хемосорбции через реакцию обмена лиган-
дами. Можно предположить, что замещение лиганда кремниевой кислоты 
будет проходить медленнее, чем замещение гидроксида OH–. Другими сло-
вами, при адсорбции мышьяка происходит десорбция кремниевой кислоты. 



 

 

 

Т а б л и ц а  7.2 

Сорбированное и десорбированное количество As(III) и кремниевой кислоты как функции pH [261] 

pH Концентрация 
Si, ммоль л–1 

Сорбировано 
Si, мкмоль м–2 

Сорбировано 
As(III), мкмоль м–2 

Сорбировано As(III) 
в присутствии Si, 

мкмоль м–2 

Десорбировано 
Si, мкмоль м–2 

As(III) / Si(1) Ингибировано 
As(III), % 

4 0,10 0,81 1,08 0,97 0,50 1,95 10,4 

6 0,10 0,90 1,09 1,05 0,30 3,56 3,7 

8 0,10 1,00 1,11 1,04 0,32 1,60 6,3 

4 1,0 2,33 1,08 0,70 0,44 1,60 34,8 

6 1,0 2,81 1,09 0,71 0,42 1,84 34,8 

8 1,0 3,31 1,11 0,67 0,69 0,97 40,0 

(1) Молярное отношение адсорбированного As(III) к десорбированному Si. 
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Рис. 7.9. Кинетика адсорбции As гетитом в отсутствие и в присутствии 
кремниевой кислоты [261]: 

а) pH 4; б) pH 6; в) pH 8; [As] = 0,10 ммоль л–1, I = 0,01 моль л–1; суспензия гетита 1,0 г л–1. 
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Снижение адсорбции как арсенита, так и арсената при высоком отношении 
Si / Fe приписано полимеризации кремниевой кислоты на поверхности 
поглотителя и эффективному блокированию участков для адсорбции 
мышьяка. Кроме того, адсорбированная кремниевая кислота увеличивает 
отрицательный поверхностный заряд поглотителя [238, 261]. Рост под-
вижности арсенита по сравнению с арсенатом, наблюдаемый в природных 
системах, можно отнести за счет присутствия адсорбированной кремние-
вой кислоты, которая снижает как количество, так и скорость адсорбции 
арсенита и, следовательно, увеличивает его потенциальную биодоступ-
ность [261]. 

7.3.2. Органические компоненты 

В природных системах в присутствии растворенного органического веще-
ства (РОВ) может происходить его конкуренция с мышьяком за адсорбци-
онные места на поверхности поглотителя, и, как следствие, рост подвиж-
ности и биодоступности As [200]. Была изучена адсорбция мышьяка ге-
титом в присутствии гумусовой кислоты (ГК) из торфа, фульвокислоты 
(ФК) из речной воды и лимонной кислоты (ЛК) [90]. Исследования про-
водили при эквимолярных концентрациях конкурирующих компонентов 
в области pH от 3 до 11. Гумусовая кислота снижала адсорбцию As(V) 
примерно на 27% при значениях pH между 6 и 9. Фульвокислота умень-
шала адсорбцию As(V) между pH 3 и 6 максимально на 17%. ЛК не оказы-
вала никакого влияния. Последовательность снижения адсорбции As(V) 
соответствовала ряду: ГК > ФК > ЛК. Адсорбция As(III) уменьшалась 
в интервале pH от 3 до 8 в присутствии всех трех органических кислот, 
и порядок снижения был следующим: ЛК > ФК = ГК. Различие в диапазо-
нах pH снижения адсорбции As(V) между ГК и ФК позволяет предпо-
ложить, что с поверхностью гетита связывается более одной функцио-
нальной группы комплексных органических полимеров. При адсорбции 
мышьяка ферригидритом снижение поглощения As(V) произошло только 
в присутствии лимонной кислоты, а для As(III) адсорбция подавлялась 
в присутствии как ФК, так и ЛК. Гумусовая кислота не оказывала никакого 
влияния на адсорбцию As(V) и As(III) [91]. Авторы предположили, что ГК 
и мышьяк адсорбировались ферригидритом самостоятельно, независимо 
друг от друга. Наблюдаемое отличие в поглощении органических соеди-
нений гетитом и ферригидритом предполагает различие в механизмах ад-
сорбции органических кислот. Вероятно, адсорбция на ферригидрите ме-
нее благоприятна для РОВ и осуществляется меньшим набором функцио-
нальных групп органического вещества, что выражается в низкой степени 
покрытия поглотителя и ослабленной силе связи с поверхностью [91]. 

Таким образом, относительное сродство поверхности твердой фазы 
к As(V) и As(III) и различная конкуренция органических лигандов в зави-
симости от pH могут сыграть важную роль при десорбции мышьяка и уве-
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личить его биодоступность в почвенных и водных системах, где в качестве 
поглотителей доминируют кристаллические оксиды железа [90, 200]. 

В других исследованиях в присутствии природного органического ве-
щества (ПОВ) адсорбция и арсената, и арсенита на минеральных поверх-
ностях также снижалась [37, 90, 91, 200, 273, 274]. Влияние ПОВ на ад-
сорбцию мышьяка зависит от источника ПОВ, а также от заряда и площади 
поверхности минерального поглотителя [37, 90, 91, 273, 274]. В присутст-
вии фульвокислоты отмечено снижение адсорбции As(V) оксидами алю-
миния [273]. Эффект был наиболее выражен при значениях pH < 7, но 
в некоторой степени имел место даже при более высоких значениях pH. 
Фульвокислота ослабляла адсорбцию As(V), As(III) и метилированных 
форм мышьяка – CH3AsO(OH)2 и (CH3)2AsO(OH) – оксидами железа 
в диапазоне pH 4–8 подобно ПОВ [37, 103]. Наибольшее влияние было 
оказано на адсорбцию As(III). Подобно сульфату и фосфату, снижение 
адсорбции мышьяка является результатом конкуренции между As и ПОВ 
за поверхностные участки. 

Однако в [200] и других работах представлены доказательства в под-
держку формирования устойчивых растворимых комплексов As–ПОВ, 
которые могут быть причиной снижения адсорбции мышьяка и увеличе-
ния его растворимости. Комплексообразование As и ПОВ зависело от ис-
точника ПОВ и возрастало с силой связи ПОВ с катионами металлов, осо-
бенно Fe [200]. 

Существует и другое представление о формировании комплексов As 
с ПОВ [242, 245]. Так, в [242] исследовали образцы речных вод Японии 
и показали, что примерно 60% As было связано с коллоидной материей, 
которая состояла, прежде всего, из органического углерода. Связь As(V) 
и As(III) с двумя коммерческими гумусовыми кислотами соответствовала 
уравнению Ленгмюра, и ПОВ значительно больше связывало арсенат, чем 
арсенит [245]. Эти результаты дают дополнительную информацию о ком-
плексообразовании As с ПОВ, но остается еще много вопросов, включая 
роль сопутствующих активных катионов, влияние pH и зависимость ком-
плексообразования As от физико-химических свойств природного органи-
ческого вещества. 

7.3.3. Кальций и магний 

Некоторые растворенные формы макрокомпонентов кальция и магния по-
вышали адсорбцию мышьяка. Например, адсорбция ионов кальция ферри-
гидритом при pH 9 привела к росту адсорбции As(V) [226, 268], очевидно, 
путем увеличения положительного заряда на поверхности оксида. Добав-
ление ионов кальция и магния к суспензиям ферригидрита устраняло часть 
конкурентного влияния кремния на адсорбцию As [159]. При pH > 8 при-
сутствие ионов кальция также увеличивало адсорбцию As(V) оксидом 
алюминия [230]. 
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7.4. Конкурентная адсорбция среди анионов 

Конкуренция между адсорбирующимися и обменными ионами широко 
распространена в почвах и может в значительной степени контролировать 
распределение растворенных веществ. На конкуренцию влияют такие фак-
торы: pH, концентрация раствора, природа конкурирующего иона и погло-
тителя [259]. 

Влияние конкуренции различных анионов (PO4
3–, SeO4

2–, SO4
2–, CrO4

2–, 
VO4

3–, AsO4
3–, HCO3

–) на их адсорбцию рассмотрено в [26]. На рис. 7.10 
показаны диапазоны сорбции оксианионов ферригидритом, рассчитанные 
по базе данных [64]. Расчеты были сделаны для концентрации аниона 
1 мкмоль л–1 и ферригидрита 1 ммоль л–1 в фоновом растворе NaNO3, 
I = 0,1 моль л–1. Поверхность ферригидрита нейтральна при pH 8,1 – в ТНЗ. 
При более низком pH поверхность становится положительно заряженной 
сорбированными протонами, а при более высоком – заряжается отрица-
тельно. Можно предположить, что когда с уменьшением pH поверхность 
станет положительной, сорбция анионов увеличится. Однако, как показано 
на рис. 7.10, некоторые анионы связываются поверхностью уже выше ТНЗ, 
когда поверхность заряжена отрицательно. AsO4

3– связывается наиболее 
сильно, при самом высоком pH 11,5 сорбируется 50%. Таким образом, если 
при pH 7 все анионы присутствуют в концентрации 1 мкмоль л–1, то по-
верхность ферригидрита будет охвачена преимущественно AsO4

3–. Однако, 
если концентрации SO4

2– и HCO3
– увеличить в 1000 раз по сравнению с их 

обычным содержанием в подземных водах, то они тоже займут большую 
долю поверхностных участков и вытеснят AsO4

3–. Другие растворенные 
вещества, не включенные в рис. 7.10, о которых известно, что они будут 
сорбироваться гидроксидами железа, – это H4SiO4 и растворенный органи-
ческий углерод (РОУ). Для РОУ константы поверхностного комплексооб-
разования неизвестны. Концентрации H4SiO4 одинаковы в поверхностных 
и подземных водах (в среднем 0,58 ммоль л–1), и если не учитывать, что 
геохимический процесс изменяет концентрации, то влияние H4SiO4 подоб-
но восстановлению количества участков сорбции [26]. 

 
 

 

Рис. 7.10. Диапазоны сорбции оксианионов ферригидритом [26] 
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Сорбция HCO3
– ферригидритом была измерена в [276], гетитом – в [255] 

и [258], а замещение As на NaHCO3 из отложений Бангладеш показано 
в [20]. Из серий экспериментов ясно, что карбонат сорбируется оксидами 
железа и с увеличением концентрации вытесняет As. С другой стороны, 
в экспериментах, проведенных в колонке с зернами кварца, покрытыми 
оксидами железа, показано, что увеличение концентрации карбоната ока-
зывало относительно небольшое влияние на адсорбцию As(V) [198]. Этот 
вывод важен, поскольку HCO3

– мог действовать как вытеснитель As из 
оксидов железа, которые когда-то входили в состав речного стока, были 
отложены и погребены и все еще покрывали зерна отложений, составля-
ющих водоносные горизонты, из которых откачивают подземные воды. 
В реке оксиды железа сорбировали As из воды с низкой концентрацией 
HCO3

–. В водоносном горизонте присутствует намного больше HCO3
–. 

Эксперименты [198] уникальны и охватывают и низкие, и высокие концен-
трации HCO3

–, найденные в поверхностных и подземных водах. В своем 
исследовании авторы [26] сделали вывод, что среди всех изученных анио-
нов на адсорбцию As ферригидритом и последующую десорбцию влияют 
концентрации HCO3

– и PO4
3–. 

Эксперименты, проведенные на гетите и гиббсите, также показали 
конкуренцию между фосфором и мышьяком и между молибденом и 
мышьяком [142]. Эквимолярные концентрации фосфора снижали адсорб-
цию мышьяка в области pH от 2 до 11, тогда как молибден уменьшал ад-
сорбцию мышьяка при pH < 6. 

Изучена конкурентная сорбция PO4
3– и AsO4

3– на филлосиликатах, ок-
сидах металлов, синтетических органо-минеральных комплексах и образ-
цах почв в области pH от 4 до 8 [259]. Авторы обнаружили, что оксиды 
марганца, железа и титана, а также филлосиликаты, особенно богатые же-
лезом (нонтронит, железосодержащие смектиты), были более эффективны 
в поглощении AsO4, чем PO4. При молярном отношении AsO4

3– / PO4
3– = 1 

на бернессите, пиролюзите, гетите, нонтроните и железосодержащем 
смектите сорбировалось больше мышьяка, чем фосфата. Однако на некри-
сталлических осадках алюминия, гиббсите, бемите, аллофане и каолините 
сорбировалось больше фосфата, чем мышьяка [259]. 

Исследования [83, 106, 189] показали существенную конкуренцию ме-
жду сорбцией AsO4

3– и PO4
3– для разнообразных почв и оксидных минера-

лов. Установлено, что в почвах, которые были ранее загрязнены пестици-
дами с AsO4

3–, применение удобрений с PO4
3– увеличивало подвижность 

мышьяка [189]. 
Для изучения конкурентных процессов с участием мышьяка в [206] 

провели две серии экспериментов с глиной. К переменным количествам 
арсената добавляли постоянные количества фосфата и молибдата. Глина 
Cecil – каолинит – имела заметное сродство к As, Мо и P. Последователь-
ность адсорбции располагалась в ряду: P > Мо > As. Величина адсорбции 
As, Мо и P коррелирует с содержанием в почвах гидроксидов Fe и A, по-
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скольку глина Cecil, использованная в экспериментах, содержала гиббсит, 
гетит и гематит; вероятно, это и объясняет ее высокое сродство к As, Мо 
и P. Добавление P к растворенному As уменьшило количество адсорбиро-
ванного As во всем изученном диапазоне концентраций (рис. 7.11). Кон-
центрации P, указанные на рис. 7.11, – это исходные количества добавлен-
ного P. Добавление Мо к растворенному As также уменьшило адсорбцию 
As (рис. 7.12) [206]. 

 

 
Рис. 7.11. Изотермы адсорбции арсената глиной Cecil при pH 4,5 и 298К 

с добавленным фосфатом [206]: 

Указаны исходные концентрации фосфата (как общий P). 

 

 

Рис. 7.12. Изотермы адсорбции арсената глиной Cecil при pH 4,5 и 298К 
с добавленным молибдатом [206]: 

Указаны исходные концентрации молибдата (как общий Mo). 
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Таким образом, адсорбция арсената каолинитом подавлялась конку-
рентным влиянием фосфата и молибдата. 

Существует общее мнение многих исследователей, что анионы AsO4
3–, 

PO4
3–, MoO4

3– адсорбируются гидроксидами в почвах посредством некото-
рого типа реакции обмена лиганда [107, 182, 184], хотя есть разногласия 
относительно вовлеченности механизмов специфических реакций [206]. 
Кроме того, автор [184] предположил, что тетраэдрический фосфат может 
быть скоординирован с поверхностями оксида Al и в двухъядерной, и в би-
дентатной конфигурации, но при низких уровнях адсорбции возможна. 
Конкурентные уравнения этих типов базируются на гипотезе, что адсор-
бирующиеся разновидности реагируют с адсорбирующими поверхностями 
по одному механизму, т. е. действительно конкурируют за некоторую 
часть участков одного и того же типа. Данные на рис. 7.11 и 7.12 позволяют 
предположить, что имела место конкуренция, хотя механизм специфиче-
ской реакции не мог действовать. Эти данные (рис. 7.11 и 7.12) очень 
близки по форме к расчетным изотермам конкурентной адсорбции в [164] 
и экспериментальным результатам [218, 219] для адсорбции органических 
веществ из разбавленных растворов активированным углем [206]. 

В исследованиях [106] по поводу конкуренции между фосфатом и ар-
сенатом использовали коэффициент селективности K1,2, равный отноше-
нию KL1 / KL2 коэффициентов уравнения Ленгмюра для индивидуальных 
компонентов. При pH 7 на гетите KP, As = 0,94 (т. е. оба иона сорбируются 
почти одинаково), тогда как при низком pH арсенат был предпочтительнее 
фосфата, например при pH 3 KP, As = 0,62. Однако на гиббсите проявляется 
преимущество фосфата перед арсенатом для большинства значений pH: 
KP, As = 3 при pH 9 и KP, As = 5 при pH 4–7 [165]. 

Конкурентную адсорбцию As(V) и P(V) K. De Brouwere и др. [55] оп-
ределяли на примере 30 незагрязненных почв (см. ниже табл. 8.1 на с. 99). 
Для набора I использовали маркеры обоими элементами без носителя – 
73As и 32P. Все активности скорректировали на распад. Коэффициенты рас-
пределения для As и P рассчитывали как 

 
Vγ

Wγγ
K

f

f

/

/)( 0
d


 ,  (7.1) 

где γ0 – общая активность в исходном растворе (сигналов в минуту, cpm), 
γf – активность в конечном растворе (cpm), V – объем раствора (мл), 
W – сухой вес почвы (г). 

 
Принимая, что As(V) и P(V) адсорбируются одним типом сорбцион-

ных участков, можно рассчитать коэффициент селективности 73As(V) от-
носительно 32P(V) как отношение двух значений Kd (в отличие от отноше-
ния значений KL в [106]): 
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 Kd(
73As) 

                                           As
PKc = ––––––– 

 Kd(
32P) 

На седьмые сутки значения As
PKc располагались в диапазоне от 0,20 до 

3,13 (в среднем 1,05) и наблюдалась отрицательная корреляция между 
As

PKc и степенью насыщенности фосфором (r = –0,66) (рис. 7.13). Эту тен-
денцию можно объяснить насыщением фосфором связывающих участков 
с более высокой энергией, что показывает модель сорбции, включающая 
два типа связывающих участков (см. раздел 8.2). В [226] также заключили, 
что конкурентное влияние P на сорбцию As(V) зависит от числа доступ-
ных участков сорбции и степени их насыщенности этими двумя анионами. 

 
 

 

Рис. 7.13. Коэффициент селективности As(V) относительно P для адсорбции 
тридцатью луговыми почвами [55] 
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8. ВЛИЯНИЕ СВОЙСТВ ПОГЛОТИТЕЛЯ НА АДСОРБЦИЮ 
МЫШЬЯКА 

8.1. Площадь поверхности 

Для адсорбции As глинистыми минералами важным фактором может быть 
площадь поверхности. Так монтмориллонит адсорбировал примерно вдвое 
больше As(III) и As(V), чем каолинит, благодаря в 2,5 раза большей поверх-
ности [77, 84]. В экспериментах, использующих слабоокристаллизованный 
каолинит с площадью поверхности сопоставимой с монтмориллонитом, ко-
личество адсорбированного As(V) было таким же [84]. Галлуазит и хлорит 
адсорбировали As(V) намного сильнее, чем каолинит, иллит и монтморил-
лонит [134]. Авторы приписали это поведение значительно большей пло-
щади поверхности весьма неупорядоченного галлуазита. Использованный 
хлорит был богат железом, что, возможно, обеспечило дополнительные по-
верхностные функциональные группы на участках Fe–OH. 

Однако, как показано в [141], площадь поверхности не всегда является 
хорошим индикатором адсорбции As(V) глинистыми минералами. Авторы 
нашли, что каолинит (9,1 м2 г–1) адсорбировал As(V) на 30% больше, чем 
иллит (18,6 м2 г–1), и на 50% больше, чем монтмориллонит (24,2 м2 г–1). 
Сравнение адсорбции As(V) гетитом (44 м2 г–1) и гиббситом (45 м2 г–1) при 
равном исходном содержании твердого и растворенного As(V) показало, 
что между pH 5 и 9 гиббсит адсорбировал примерно на 17% меньше As(V), 
чем гетит [142]. В [106] получили в четыре раза бóльшую адсорбцию As(V) 
гетитом (60 м2 г–1), чем гиббситом (31 м2 г–1), между pH 5 и 9. Если исход-
ное содержание водной и твердой фазы As(V) для этих экспериментов нор-
мализовать к площади поверхности, то обе исходные суспензии будут со-
держать As(V) в количестве около 4 мкмоль л–1 м–2 гетита или гиббсита. 
Эти результаты означают, что не только площадь поверхности определяет 
число реактивных участков поверхностного комплексообразования [230]. 

8.2. Адсорбция As(V) в незагрязненных почвах 

8.2.1. Пример регрессионного анализа 

K. De Brouwere и др. [55] пытались прогнозировать распределение As ме-
жду твердой фазой и раствором на основе свойств поглотителя и pH. Была 
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изучена адсорбция As(V) в суспензиях для 30 незагрязненных луговых 
почв Фландрии (0–10 см, pH 4,4–6,6) при следовых концентрациях радио-
активного As. Образцы отбирали из незагрязненного поверхностного слоя. 
Почвы были выбраны так, чтобы охватить главные структурные классы 
и сельскохозяйственные регионы (табл. 8.1). 

Определены значения коэффициента распределения As(V) (см. урав-
нение 7.1). На седьмые сутки для всех почв Kd адсорбции As(V) варьиро-
вал между 14 и 4435 л кг–1 (в среднем 299 л кг–1). 

Проведены анализ простой регрессии и пошаговый анализ множест-
венной регрессии для прогнозирования зависимости Kd 

73As(V) от пара-
метров почвы (содержание углерода, ЕКО, содержание глины, оксалат-
экстрагируемых Al, Fe и P) и pH [55]. Все параметры (кроме pH) были 
преобразованы в логарифмы, чтобы аппроксимировать нормальное рас-
пределение. Коэффициенты детерминации (R2) простой регрессии пред-
ставлены в табл. 8.2. Содержание оксалат-экстрагируемого Fe объясняет 
63% изменчивости log Kd As(V) (рис. 8.1). Роль Fe-оксидов как As-
адсорбирующих компонентов обсуждалась выше (см. раздел 5.1). Пошаго-
вая множественная регрессия улучшила прогноз Kd после введения Pox как 
второй независимой переменной: 

log Kd = 0,37 + 2,11 log Feox – 1,45 log Pox;       R
2 = 0,855, (8.1) 

где Feox и Pox – количество оксалат-экстрагируемых Fe и P (ммоль кг–1), 
соответственно. 
 

Отрицательное влияние оксалат-экстрагируемого P(V) на Kd 
73As(V) 

можно объяснить конкуренцией фосфата с арсенатом за сорбцию на сход-
ных связывающих участках (см. раздел 7.4). 

Влияние фосфора иллюстрируют изотермы адсорбции As(V) для трех 
почв без добавления и с добавлением фосфора (200 мг кг–1) (рис. 8.2). При 
добавлении P значения Kd адсорбции As уменьшаются. Изотермы адсорбции 

Т а б л и ц а  8.1 

Некоторые характеристики изученных почв [55] 

Значения Asобщ., 
мг кг–1 

C, 
г кг–1

pH 
(CaCl2)

ЕКО, 
смоль кг–1

Глина, 
г кг–1 

Feox
(1), 

ммоль кг–1
Alox

(1), 
ммоль кг–1

Pox
(1), 

ммоль кг–1
СНФ(2), 

% 

Минимум н. о.(3)   12 4,2   5,1   12   23 15   4   9 

Максимум н. о. 120 7,2 60,3 354 292 69 33 84 

Медиана н. о.   24 5,1 10,8   92   53 42 17 32 

(1) Оксалат-экстрагируемый. 
(2) Степень насыщенности фосфором. 
(3) н.о. – не определяли. 
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Т а б л и ц а  8.2 

Коэффициент детерминации (R2) простой регрессии Kd адсорбции 
для тридцати незагрязненных почв (n = 30, 7 сут приведения в равновесие) [55] 

Свойство почвы Log Kd(
73As) 

Log Feox
(1) 0,630***(3) 

Log Pox 0,132*(4) 

Log Oxсвободн.
(2) 0,607*** 

Log Alox н. з.(5) 

Log (Alox + Feox)/2 0,413*** 

Log содержания глины 0,273*** 

Log ЕКО 0,212* 

Log C н. з. 

pH н. з. 

(1) ox – оксалат-экстрагируемый. 
(2) Oxсвободн. = (Alox + Feox) / 2 – Pox. 
(3) Значимо на уровне P = 0,001 (см. табл. 1.3). 
(4) Значимо на уровне P = 0,05. 
(5) н. з. – незначимо на уровне P = 0,05. 
 
 
 
 

 

Рис. 8.1. Kd 
73As(V) для 30 незагрязненных почв [55] 
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Рис. 8.2. Изотермы адсорбции As(V) для трех незагрязненных почв [55]: 

–P – без добавления фосфора; +P – с добавлением фосфора, 200 мг кг–1; содержание 
оксалат-экстрагируемого Fe: 162 ммоль кг–1 для почвы 15, 68 ммоль кг–1 для почвы 21 
и 70 ммоль кг–1 для почвы 39. 

 
можно представить уравнениями Ленгмюра и определить связывающую 
способность (максимум адсорбции) почв, которая является наибольшей 
для почвы 15, содержащей также максимальное количество аморфных ок-
сидов Fe и Al. На сорбцию 73As сильнее влияет сорбция добавленного но-
сителя As(V), чем эквимолярная адсорбция P(V) (рис. 8.3). Эти данные 
подтверждают, что As(V) и P (V) сорбируются на сходных связывающих 
участках (см. раздел 7.4), но часть этих участков оказывает большее пред-
почтение мышьяку [142]. 

Значение Kd
73As(V) варьировало до 2,5 раз при pH между 3,5 и 7,5 

(рис. 8.4). Это различие невелико по сравнению с более чем 100-кратной 
изменчивостью Kd As(V) среди 30 изученных почв и объясняет, почему pH 
не был значимым фактором в описанной выше регрессионной модели. 
Сорбция As(V) не увеличивается со снижением pH, как прогнозировалось 
по электростатическим взаимодействиям с поверхностями оксидов. Влия-
ние pH на формы As(V) (т. е. на его заряд) противоположно влиянию pH 
на поверхность оксида, и это может объяснить максимальную адсорбцию 
73As(V) для представленных на рис. 8.4 трех почв при pH 6,6–7,3, когда 
H2AsO4

– и HAsO4
2– являются основными формами As(V). При таком pH 

доминирует форма HAsO4
2–, которая скорее адсорбируется положительно 

заряженными оксидами, т. е. при pH между 6,6 и 7,3 40–80% As(V) при-
сутствуют в виде HAsO4

2–. Однако при более высоких значениях pH сорб-
ция HAsO4

2– менее предпочтительна, поскольку оксиды заряжены менее 
положительно. 

– P почва 15

+ P почва 15

– P почва 21

+ P почва 21
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q, мг кг–1
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400

300

200

100

   0
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Рис. 8.3. Значения Kd 
73As(V) ( стандартная ошибка) для почвы 15 

при изменении количества свежеадсорбированного носителя As [55]: 

Содержание оксалат-экстрагируемого Fe 162 ммоль кг–1; pH 5,0. 

 

 
 

 

Рис. 8.4. Значения Kd 
73As(V) для трех незагрязненных почв при изменении pH [55]: 

Состав форм As(V) показан как функция pH. 
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В работе [55] сообщается о различных моделях адсорбции As почвами 
или экспериментальными системами. Чтобы описать сорбцию As цель-
ными почвами, в [266] представили эмпирическую модель, прогнозирую-
щую концентрацию As в почвенном растворе на основе его экстракции из 
почвы с (NH4)2SO4. В [56] построили эмпирическую модель, где Kd As про-
гнозируется по трем свойствам почвы: потеря при прокаливании и содер-
жание гидроксидов Al и Fe. В [251] разработали механистическую модель 
(т. е. не учитывающую в достаточной мере изменчивость геохимических 
условий) растворимости арсената на основе конкуренции между подвиж-
ным арсенатом и фосфатом за адсорбцию на Fe-оксидах. В этой модели 
коэффициент селективности As относительно P подогнан для двух незави-
симых переменных: pH и ионная сила. Однако указанная модель применя-
лась только к искусственно загрязненной почве (через 818 суток после 
маркировки изотопами), а не к почвам, загрязненным в полевых условиях. 

8.2.2. Применение модели с двумя типами участков 

K. De Brouwere и др. [55] прогнозировали распределение As(V) между 
твердой и жидкой фазами с помощью механистической модели. Вначале 
предполагалось, что это распределение As происходит между обратимо 
сорбированной фазой и раствором. Для прогнозирования значений Kd ад-
сорбции As(V) была использована модель адсорбции с двумя участками, 
разработанная для фосфора [254]. Принято, что участками сорбции As(V) 
были оксалат-экстрагируемые оксиды Al и Fe. Хотя для изученных неза-
грязненных почв Kd адсорбции 73As(V) значимо коррелировал с Fe-ок-
сидами, но не с оксидами Al (см. уравнение 8.1), в [136] и других работах 
также рассматривалась роль оксидов и Al, и Fe в адсорбировании As. 
Неоднородность участков для сорбции учитывали в виде предположения, 
что сорбция происходит на двух группах связывающих участков. Эта 
неоднородность очевидна из рис. 7.13, но не очевидна из изотермы ад-
сорбции As (рис. 8.3). Первый тип связывающих участков имеет бóльшую 
селективность для As(V), чем второй. Число участков сорбции с высокой 
селективностью рассматривается как доля f общего количества участков 
сорбции. Авторы [55] определили f как половину суммы концентраций 
оксалат-экстрагируемых Fe и Al (ммоль кг–1), поскольку было установ-
лено [142], что оба элемента используют одни и те же участки сорбции. 
На рис. 8.5 показаны значения Kd As(V), прогнозированные по модели 
с двумя участками, подогнанной к наблюдавшимся значениям для 30 почв 
[55]. Получена хорошая корреляция между прогнозными и наблюдавши-
мися значениями Kd (r = 0,83). Модель с двумя участками лучше прогнози-
рует уменьшение Kd

73As с увеличением адсорбции As для почвы 15, чем 
модель с одним участком, которая прогнозирует намного меньшее сниже-
ние Kd

73As (рис. 8.6) [55]. 
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Рис. 8.5. Наблюдавшиеся и прогнозные значения Kd 
73As(V) 

для тридцати незагрязненных луговых почв [55]: 

Расчеты сделаны по модели с двумя участками, в которой содержания Feox, Alox и Pox ис-
пользуются как входные переменные. 

 

 
Рис. 8.6. Наблюдавшиеся и прогнозные (модели с одним и двумя участками) 

значения Kd 
73As(V) для почвы 15 с различными количествами 

свежеадсорбированного носителя As [55] 
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8.3. Адсорбция мышьяка в загрязненных почвах 

8.3.1. Регрессионный анализ 

Для загрязненных почв и пород особенно важен прогноз значений Kd, так 
как адсорбция и миграция загрязняющих компонентов тесно связаны: адсорб-
ция замедляет миграцию с водным потоком. В исследовании K. De Brouwere 
и др. [55] использовали 27 поверхностных образцов (0–10 см) с различных 
участков в Бельгии, загрязненных тяжелыми металлами. Значение Kd ад-
сорбции As для изученных почв изменялось от 11 до 2332 л кг–1. Значения 
Kd десорбции As располагались в диапазоне от 108 до 118 000 л кг–1, кото-
рый на порядок шире. Пошаговая множественная регрессия между Kd ад-
сорбции 73As (Kd 

73As) и параметрами почвы привела к эмпирической модели: 

log Kd 
73As = –0,19 + 1,49 log ((Alox + Feox) / 2), R2 = 0,55, 

а между переменными почв и Kd десорбции (Kd As) – к модели: 

log Kd As = 0,71 + 1,68 log ((Alox + Feox) / 2), R2 = 0,58. 

Таким образом, значения Kd адсорбции и десорбции коррелировали 
с одними и теми же свойствами почвы. Пошаговая множественная регрес-
сия показала, что содержание Feox + Alox является единственной значимой 
переменной (P < 0,05) [55]. 

Для выявления свойств почв и поровых вод, позволяющих прогнози-
ровать коэффициенты распределения тяжелых металлов в загрязненных 
почвах, в [116] получили полевые коэффициенты распределения As для 
20 почв Нидерландов и построили уравнение регрессии, которое показало 
сильную связь только с одной из семи рассмотренных характеристик твер-
дой фазы и порового раствора – гидроксидом железа: 

 log Kd As = 1,52 + 0,99 log Feox, R2 = 0,85. 

8.3.2. Влияние pH на Kd мышьяка 

Влияние pH на изменение Kd в загрязненных почвах на территории хими-
ческого завода в Tacoma, WA (США), исследовали в [147]. Шлейф мышьяка 
в подземных водах, образовавшийся из отходов арсенита на территории 
химического завода, простирался до берега канала Hylebos. Шлейф харак-
теризовался высоким pH и высокой концентрацией кремния. Значения Kd 
мышьяка в водоносном горизонте (пески) снижались по крайней мере де-
сятикратно с увеличением pH от 8,5 до 11. По образцам кернов были рас-
считаны полевые значения Kd, приведенные в табл. 8.3. Эти значения 
представлены на рис. 8.7 относительно pH поровых вод. 
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Т а б л и ц а  8.3 

Содержание мышьяка в твердой фазе и концентрации в растворе 
в образцах кернов [147] 

Керн Глубина, 
м 

Содержание As 
в твердой фазе, г кг–1 

Концентрация As 
в поровых водах, мг л–1

pH поровых 
вод Kd, мл г–1 

2,5 0,502 206,5 н. о.(1) 2,43 

2,6 0,444 195,2 » 2,27 

2,8 0,366 186,1 » 1,97 

2,9 0,184 315,8 » 0,58 

3,1 0,155 409,1 » 0,38 

6,7 0,0357 73,9 » 0,48 

6,9 0,0196 40,1 » 0,49 

7,0 0,0207 102,2 » 0,20 

7,2 0,0185 86,9 » 0,21 

R 

7,3 0,0182 67,2 » 0,27 

6,2 0,195 212,2 8,48 0,92 

6,4 0,0995 69,3 8,39 1,44 

6,5 0,0699 39,7 8,42 1,76 

6,7 0,0836 39,1 8,37 2,14 

6,8 0,106 40,3 8,30 2,63 

7,0 0,0941 60,0 8,41 1,57 

7,1 0,102 56,8 8,39 1,80 

7,3 0,0412 131,1 9,73 0,31 

7,9 0,0343 180,3 10,40 0,19 

S 

8,0 0,0318 269,4 10,50 0,12 

6,4 0,712 110,2 9,94 6,46 

6,5 0,567 145,1 10,10 3,91 

6,7 0,329 167,1 9,89 1,97 

7,0 0,183 419,2 10,00 0,44 

7,2 0,201 472,0 10,40 0,42 

7,3 0,122 595,1 10,60 0,21 

7,5 0,0879 632,0 10,80 0,14 

7,7 0,289 420,0 10,80 0,69 

7,8 0,106 550,4 11,00 0,19 

T 

8,0 0,157 556,3 10,80 0,28 

(1) н. о. – не определяли. 
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Рис. 8.7. График Kd As относительно pH, определенный по образцам кернов 

из промежуточного водоносного горизонта [147] 

 
Разброс данных Kd при фиксированном pH может быть обусловлен из-

менчивостью окислительно-восстановительных условий. 
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9. КИНЕТИКА АДСОРБЦИИ МЫШЬЯКА AS(V) 
ОКСИДАМИ ЖЕЛЕЗА 

9.1. Соосаждение и адсорбция 

Для принятия правильных решений относительно загрязнения арсенатом 
почвенной и водной среды необходимо иметь достаточно полное пред-
ставление о механизмах его сорбции и десорбции в течение длительных 
периодов времени. Для понимания процессов адсорбции требуется пред-
ставление о кинетике реакций на поверхности раздела твердой и жидкой 
фаз. Из-за важности ферригидрита как адсорбента в водных системах [54] 
чаще всего изучают кинетику адсорбции арсената ферригидритом. 

Лабораторные исследования адсорбции ионов на оксидах железа 
обычно проводят, добавляя адсорбируемый ион к суспензии после того, 
как Fe(III) был осажден и выдержан в течение заданного периода времени 
(от нескольких часов до нескольких суток). Период выдерживания остав-
ляет некоторое время для коагуляции и роста кристаллитов оксида – сла-
боокристаллизованных первичных структур. Оба эти процесса снижают 
число адсорбционных участков. Рост кристаллитов уменьшает количество 
участков вследствие увеличения числа общих вершин диоктаэдрических 
цепей и длины цепи [263]. Когда формируются агрегаты, адсорбционные 
участки на поверхностях кристаллитов оказываются погребенными внутри 
больших групп частиц [269]. Адсорбируемые ионы, добавленные к водной 
фазе после осаждения гидроксида железа, будут сначала реагировать с по-
верхностными участками, расположенными на кристаллитах у внешней 
поверхности агрегатов. Однако, прежде чем будет получена устойчивая 
концентрация адсорбируемых ионов, ион должен диффундировать к уча-
сткам поверхностей внутри агрегатов. Таким образом, после начального 
периода быстрой адсорбции скорость поглощения может ограничиваться 
диффузией в пределах агрегатов [80]. 

На примере синтетического ферригидрита, состоящего из кристалли-
тов-октаэдров Fe(III) с общими ребрами и вершинами подобно структуре 
гетита или акагенеита, показано, что при благоприятных условиях кри-
сталлиты быстро агрегируют и срастаются, формируя студенистые скоп-
ления размером 100 нм и более, и быстро осаждаются из воды. Агрегаты 
состоят из кластеров, содержащих от сотен до тысяч кристаллитов, слабо 
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удерживаемых силами Ван-дер-Ваальса [80]. Кроме того, реорганизация 
или переупорядочивание частиц после некоторого выдерживания повы-
шает упорядоченность осадка и увеличивает число связанных октаэдров 
железа и средний размер кристаллитов [263]. 

Сорбцию As(V) в ходе осаждения гидроксида железа часто называют 
общим термином «соосаждение», которое, в принципе, может включать 
как формирование фаз, содержащих As(V) в структуре, так и адсорбцию 
As(V) в виде примеси на поверхности [80]. Когда сорбируемый ион при-
сутствует в растворе в ходе гидролиза и осаждения гидроксида железа, 
Fe(III), он может сорбироваться поверхностями кристаллитов прежде, чем 
сформируются агрегаты. В этом случае, во-первых, число адсорбционных 
участков намного больше, что увеличивает адсорбционную способность и 
реактивность поверхностей кристаллитов. Во-вторых, скорость адсорбци-
онного процесса уже не ограничивается диффузией в агрегаты или группы, 
и адсорбция быстрее приближается к равновесию. В-третьих, присутствие 
адсорбированных ионов может влиять на скорости коагуляции и роста 
кристаллитов [23, 45, 175]. Подобный эффект посторонних ионов наблю-
дался для других адсорбирующих поверхностей типа кварца и органиче-
ских молекул [45]. Когда осадок выдерживается, рост кристаллитов и увели-
ченное количество общих вершин октаэдров Fe вызывают десорбцию ионов, 
которые не могут включиться в устойчивую трехмерную структуру [80]. 

9.2. Кинетика адсорбции 

Адсорбция мышьяка, если она в большей степени является ионообменной 
реакцией, должна протекать быстро (реакции хемосорбции обычно мед-
леннее) [210]. На основе макроскопических подтверждений (например, 
изменений концентрации в растворе) временнýю зависимость сорбции иона 
минеральными поверхностями часто характеризуют как процесс с двумя 
шагами [54, 228]: быстрое поглощение и медленные процессы. 

В работе С. С. Fuller и др. [80] зависимость адсорбции As(V) от времени 
изучали в серии экспериментов, когда ферригидрит синтезировали с по-
следующим выдерживанием системы в течение некоторого времени при 
постоянном pH. Временнáя зависимость адсорбции As(V) ферригидритом 
после синтеза показана на рис. 9.1. Начальное поглощение происходило 
в пределах времени, требуемого для отбора образца, т. е. < 5 мин. После 
первого отбора адсорбция As(V) проходила с уменьшающейся скоростью. 
Медленная адсорбция продолжалась по меньшей мере 192 ч. Адсорбция 
была больше при pH 8, чем при pH 9, как наблюдали также в [192]. 

В системах, где As(V) уже присутствовал в ходе гидролиза и осажде-
ния Fe(III), наблюдалась значительно бóльшая сорбция, чем в эксперимен-
тах по адсорбции после синтеза при аналогичных условиях (рис. 9.2). В ре-
зультатах этих экспериментов наблюдались значимые различия: если после 
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Рис. 9.1. Скорость адсорбции As(V) ферригидритом при pH 8,0 и 9,0 [80]: 

[As(V)общ.] = 1  10–4 моль л–1, [Fe(III)общ.] = 5  10–4 моль л–1, [NaNO3] = 0,1 моль л–1, 
атмосфера O2–N2; молярное отношение As(V) к Fe(III) в осадке и процент поглощения об-
щего As(V) представлены как функции времени после добавления As(V). Перед добавлением 
As(V) ферригидрит был осажден и выдержан 24 ч при экспериментальном pH (8,0 или 9,0). 

 

 

Рис. 9.2. Содержание As(V) в соосадке ферригидрита при pH 8,0 
как функция времени после осаждения [80]: 

Концентрации общих As и Fe см. при рис. 9.1. Для сравнения показана скорость адсорб-
ции As(V) ферригидритом при pH 8,0 (см. рис. 9.1). 

 
синтеза ферригидрита мышьяк As(V) продолжал адсорбироваться в тече-
ние нескольких суток, то в ходе соосаждения сорбция достигала макси-
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мума за минуты (рис. 9.2) Последующее выдерживание соосадков приво-
дило к медленному выделению As(V) в водную фазу. 

Наблюдения за кинетикой адсорбции As(V) ферригидритом показали, 
что при идентичных условиях начальное поглощение As(V) было значи-
тельно больше в экспериментах с соосаждением, чем при адсорбции после 
синтеза (рис. 9.2, 9.3). Хотя в этих экспериментах адсорбированное коли-
чество было различным, спектроскопические результаты не показали ни-
каких значимых отличий в способе связывания арсената [263]. В каждом 
случае арсенат прежде всего включался в двухъядерный комплекс внут-
ренней сферы с атомами железа. Обычно были связаны более двух вершин 
тетраэдра арсената, позволяя предположить, что арсенат мог формировать 
мостики между кристаллитами ферригидрита. Монодентатные комплексы 
объясняли не более 30% связей [263]. 

В экспериментах после синтеза на начальную адсорбцию As(V) влияет 
время выдерживания ферригидрита перед началом эксперимента (рис. 9.4). 
Это вероятно вызвано ростом кристаллитов при выдерживании, который 
уменьшает площадь поверхности и концентрацию поверхностных участ-
ков на единицу массы осадка. Из-за формирования агрегатов в ходе вы-
держивания могут дополнительно удаляться поверхностные участки. 

В экспериментах с соосаждением большее число поверхностных уча-
стков на кристаллитах становится доступным прежде, чем могут начать- 
ся процессы коагуляции и роста кристаллитов, и это объясняет бóльшую 

 
 

 
Рис. 9.3. Адсорбционная плотность As(V) как функция pH в экспериментах 

по соосаждению и адсорбции через 24 ч после добавления As(V) [80]: 

Условия систем см. при рис. 9.1 

Молярное отношение As / Fe в осадке Адсорбировано As(V), %

0,20

0,15

0,10

0,05

0
7,0 7,5 8,0 8,5 9,0 9,5

20 

40 

60 

80 

100 

0 
pH 

Соосаждение
Адсорбция 



112 

 
Рис. 9.4. Скорость адсорбции As(V) ферригидритом при pH 8,0 как функция 

времени выдерживания ферригидрита перед добавлением As(V) [80]: 

До добавления As(V) ферригидрит выдерживали при pH 8,0; условия систем см. при 
рис. 9.1. 

 
адсорбцию арсената, наблюдаемую в ходе соосаждения. В экспериментах 
после синтеза в течение первых 24 ч реакции адсорбция арсената посте-
пенно увеличивалась, тогда как в экспериментах с соосаждением она со 
временем уменьшалась (см. рис. 9.2), т. е. As(V) частично выделялся об-
ратно в раствор. Эти наблюдения согласуются с гипотезой, что в экспери-
ментах с соосаждением были достигнуты максимумы адсорбции мышьяка. 

Автор [130] также отметил в анаэробных озерных водах значительно 
бóльшую сорбцию следовых металлов в ходе медленного окисления двух-
валентного железа, чем при сорбции металлов, добавленных после осаж-
дения. На поверхностную реактивность природных ферригидритов может 
также влиять адсорбция силиката, органических анионов и других ионов, 
присутствующих в ходе их формирования. 

И при соосаждении, и в адсорбционных экспериментах в диапазоне pH 
от 7,5 до 9 адсорбция As(V) уменьшалась почти в линейном соотношении 
с повышением pH (см. рис. 9.3, а также [79]). 

Отметим, что в природных условиях As(V) часто соосаждается с гид-
роксидами железа [80]. Например, в ручье Whitewood As(V) соосаждается 
с ферригидритом, когда анаэробные подземные воды, содержащие вы-
сокие концентрации растворенного Fe(II) и As, разгружаются в кислородо-
содержащий поток [79]. Соосаждение может также происходить, когда 
кислые шахтные воды с высоким содержанием Fe смешиваются с кисло-
родосодержащими проточными водами [156]; в морских и озерных отло-
жениях, где двухвалентное железо диффундирует в кислородосодержащие 
зоны поверхностных отложений [12, 190]; в потоках и озерах с циклами 
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фоторедукции и переосаждения гидроксидов железа [155] и как результат 
циркуляции в стратифицированных озерах [250]. 

Некоторые исследователи считают, что на поверхности ферригидрита 
формируются поверхностные осадки фосфата и арсената [64, 256]. Однако 
спектроскопические результаты ясно показали, что в ходе экспериментов 
по соосаждению или адсорбции после синтеза в течение первых семи 
недель выдерживания никакие твердые фазы не формировались [263]. 
Не зафиксировано и образование связей As–O–As, а длина связи As–O–Fe 
и координационные числа значительно отличались от наблюдавшихся для 
скородита – FeAsO4  2H2O. Поэтому предположение, что концентрации 
растворенного арсената в поверхностных водах управляются формирова-
нием серии твердых растворов с арсенатом железа и ферригидритом как 
конечных фаз [75, 76], не подтверждается: такая структура обязательно 
должна была бы включать тетраэдры арсената в диоктаэдрические цепи 
железа, связанные общими вершинами [263]. Вместо этого арсенат и фос-
фат, вероятно, связываются путем поверхностной координации (адсорб-
ции) [80]. Важно обратить внимание, что эти выводы базируются на экспе-
риментах, проведенных в околонейтральных или слабощелочных раство-
рах при ионной силе 0,02 или выше. При более кислых условиях могут 
формироваться другие твердые фазы (см. далее раздел 14). 

9.3. Влияние природы адсорбирующей поверхности оксида 
на кинетику адсорбции 

Природа адсорбирующей поверхности играет важную роль в адсорбции 
мышьяка и поэтому влияет на ее кинетику. Например, в [66] главными 
свойствами почвы, определяющими скорость сорбции арсенита, были 
концентрация Fe-оксидов и pH. В целом, адсорбция мышьяка происходит 
быстрее при более низком pH и замедляется с его повышением, особенно 
при pH > 7. Подобно любой другой физической или химической реакции 
кинетика адсорбции мышьяка зависит от концентраций адсорбента и ад-
сорбирующей поверхности [66, 210]. M. Pigna и др. исследовали влияние 
минералогического состава поглотителя и его поверхностных свойств, 
а также количества добавленного As(V) на кинетику его сорбции оксидами 
металлов [193] (см. раздел 6.3). В качестве сорбентов были выбраны фер-
ригидрит, гетит, гиббсит и некристаллический Al(OH)3. Результаты пока-
зали, что при низком покрытии поверхности (50%) сорбируется большее 
количество мышьяка (рис. 9.5), а полная (100%) сорбция As(V) быстрее 
всего достигается на ферригидрите – за 8 часов (рис. 9.6). На гиббсите, 
некристаллическом Al(OH)3 и гетите это происходило после 24 часов. 
Тренды кинетики сорбции для всех поглотителей показаны на рис. 9.7. Ар-
сенат сорбировался за 10 мин от 37,9 до 71,8%, и количество сорбированного 
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Рис. 9.5. Адсорбция арсената при pH 6,0 на ферригидрите, гетите, 

некристаллическом гидроксиде алюминия (Al(OH)x) и гиббсите [193]: 

Продолжительность реакции 1 ч; конечный охват поверхности As(V) около 50 или около 
100% для всех сорбентов. 

 

         
 

 

Рис. 9.6. Кинетика сорбции As(V) при pH 6,0 и 100% охвате поверхности 
на а) гиббсите и некристаллическом гидроксиде алюминия (Al(OH)x), 

б) гетите и ферригидрите [193]: 

Добавлено As(V): 200 ммоль кг–1 для гиббсита, 300 ммоль кг–1 для Al(OH)x, 200 ммоль кг–1 
для гетита и 600 ммоль кг–1 для ферригидрита. 

 
мышьяка возрастало в следующем порядке: гиббсит < гетит < Al(OH)3 < 
ферригидрит (табл. 9.1). Большее количество мышьяка сорбировалось на 
оксидах железа, чем алюминия, и на менее упорядоченных структурах, 
чем на кристаллических (рис. 9.5, 9.6). Это можно объяснить бóльшим по-
ровым пространством или площадью поверхности этих оксидов и диффу-
зией следовых количеств элементов в поровое пространство на внешней 
поверхности поглотителя [193]. 
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Рис. 9.7. Моделирование кинетики сорбции As(V) при pH 6,0 и 100% охвате 
поверхности на гиббсите, некристаллическом гидроксиде Al (Al(OH)x), гетите 
и ферригидрите согласно кинетической модели Еловича (см. табл. 9.1) [193]: 

Описание систем см. при рис. 9.6 

9.4. Диффузия как процесс, определяющий скорость 
поглощения мышьяка 

Помимо рассмотренных выше примеров из работы С. С. Fuller и др. [80] 
(см. раздел 9.2), авторы [21, 51, 66, 92, 222, 253, 270, 273] сообщали, что 
начальный шаг химической реакции при адсорбции As(III) и As(V) окси-
дами металлов был быстрым, с более чем 90% адсорбцией в течение не-
скольких часов. Начальный быстрый шаг адсорбции сопровождался мед-
ленным переходом к равновесию, продолжавшимся до нескольких суток. 
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Т а б л и ц а  9.1 

Анализ простой регрессии сорбции As(V), полученной в течение периода реакции от 10 мин до 8 ч 
для всех сорбентов, посредством различных кинетических моделей [193](1) 

Образец Кинетическая модель(2) R2 P F (3) 

Первого порядка ln(q0 – qt) = 3,824 – 0,256 t 0,930 0,0001 80 

Параболической диффузии qt = 43,448 + 20,061 t 0,902 0,0003 55 

Гетит 

Еловича qt = 67,531 + 12,694 ln(t) 0,980 < 0,0001 287 

Первого порядка ln(q0 – qt) = 3,179 – 0,405 t 0,949 < 0,0001 112 

Параболической диффузии qt = 73,433 + 10,092 t 0,865 0,0008 38 

Ферригидрит 

Еловича qt = 85,591 = 6,730 ln (t) 0,976 < 0,0001 249 

Первого порядка ln(q0 – qt) = 3,985 – 0,149 t 0,822 0,0002 71 

Параболической диффузии qt = 36,509 + 17,361 t 0,935 0,0001 86 

Гиббсит 

Еловича qt = 57,380 + 10,860 ln (t) 0,992 < 0,0001 785 

Первого порядка ln(q0 – qt) = 3,793 – 0,116 t 0,923 0,0006 60 

Параболической диффузии qt = 49,803 + 11,586 t 0,936 0,0004 74 

Al(OH)x 

Еловича qt = 64,097 + 7,254 ln (t) 0,977 < 0,0001 214 

(1) Арсенат добавляли до получения конечного охвата поверхности около 100%. 
(2) qt – количество As(V), сорбированного оксидом металла в момент времени t; q0 – количество As(V) в растворе в момент времени t = 0. 
(3) F – критерий Фишера (см. табл. 1.3). 
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Более медленный шаг сорбции может быть обусловлен несколькими 
различными типами процессов, например: формированием поверхностного 
осадка, диффузией к адсорбционным участкам во внутреннем поровом 
пространстве минерала, диффузией в поровое пространство агрегирован-
ных частиц или скоростью агрегирования или коагуляции коллоида [80]. 

Использование спектроскопического метода не дало подтверждения 
формированию поверхностных осадков при поглощении арсената ферри-
гидритом. В экспериментах [80, 176] также опровергнуты формирование 
вторичных фаз и другие процессы осаждения как механизм, ограничи-
вающий скорость. Маловероятно, чтобы наблюдаемую медленную ад-
сорбцию обусловила скорость агрегирования кристаллитов, поскольку не 
обнаружено никакого различия в концентрации растворенного As(V) среди 
образцов, обработанных медленным центрифугированием, ультрацентри-
фугированием и фильтрацией 0,1- и 0,45-мкм мембранами, т. е. в условиях 
эксперимента [80] оставалось мало диспергированных коллоидных частиц. 
Это позволило предположить, что скорость медленного этапа сорбции мо-
жет ограничиваться диффузией мышьяка к адсорбционным участкам, рас-
положенным во внутренних порах минералов и минеральных совокупно-
стей или формирующихся агрегатов ферригидрита [80, 269]. Приведенные 
выше экспериментальные результаты и моделирование диффузии поддер-
живают эту гипотезу [79, 193, 263]. 

Сходство в связывании As(V) с ферригидритом как функции времени 
выдерживания в экспериментах с адсорбцией и соосаждением подтвер-
ждает предположение, что медленный шаг адсорбции включает миграцию 
As(V) к поверхностным координационным участкам. Значительная доля 
участков поверхности ферригидрита должна быть погребена внутри не-
упорядоченных агрегатов, сформированных коагуляцией кристаллитов. 
По мнению авторов [80], шаг медленной сорбции, наблюдаемый в экс-
периментах после синтеза ферригидрита (см. рис. 9.1 и 9.4), обуслов-
лен диффузией As(V) из основной массы раствора к поверхностным 
координационным участкам в пределах агрегатов кристаллитов фер-
ригидрита. Это заключение подобно сделанному в изучении адсорбции 
фосфата ферригидритом [269]. 

Чтобы подтвердить роль диффузии относительно адсорбционных уча-
стков как механизма, определяющего скорость адсорбции, часто исполь-
зуют кривые проскока в экспериментах с колонками. Результаты [51] под-
тверждают представления об адсорбции, ограниченной диффузией As(V) 
к участкам внутри минеральных совокупностей. Существенное замедление 
и меньшие константы скорости для As(V) получены при более низких ско-
ростях потока, когда было достаточно времени для диффузии к адсорбци-
онным участкам [196]. 

Диффузионные процессы могут быть чрезвычайно важны в управле-
нии скоростями адсорбции и десорбции ионов из поверхностных коорди-
национных участков ферригидрита. Из-за небольшого размера кристалли-
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тов сорбционная емкость свежеосажденного ферригидрита велика, и эта 
емкость может быть очень большой (приближаясь к 0,7 моль адсорби-
рующегося иона на моль Fe), когда ионы адсорбируются в ходе осаждения 
(соосаждаются). В природных системах адсорбция посторонних ионов 
в ходе соосаждения должна оказывать глубокое влияние на состав и свой-
ства ферригидрита. Известно, что скорость и количество адсорбируемого 
мышьяка снижаются в присутствии анионов кремниевой кислоты [261]. 
В поверхностных и грунтовых водах концентрации силиката и анионов 
органических кислот, как правило, приближаются к 0,1 ммоль л–1. Приме-
нить лабораторные данные, полученные из экспериментов по адсорбции 
после синтеза, непосредственно к ферригидриту в природных системах 
трудно, поскольку здесь рост кристаллитов ферригидрита продолжается 
намного дольше, чем в растворах простых электролитов [263], сокращая 
число поверхностных участков и увеличивая скорость преобразования 
в гетит и гематит. Когда ферригидрит сформирован в загрязненных систе-
мах в природных условиях, например в ручье Whitewood [79], на скорость 
десорбции загрязнителя может сильно влиять тот факт, что начальная по-
верхностная координация происходит в ходе процесса соосаждения, кото-
рый допускает образование мостиковых связей между агрегированными 
кристаллитами ферригидрита. Поскольку на ограниченных диффузией 
участках в пределах агрегатов может быть скоординирована значительная 
доля адсорбированных ионов, к равновесию адсорбции–десорбции можно 
приблизиться только медленно, по мере изменения водного состава [79]. 
Кроме того, продолжительное выделение соосажденных загрязнителей, 
вероятно, контролируется скоростями диффузии и преобразования ферри-
гидрита в гетит или гематит; последний процесс сильно замедляется ад-
сорбцией посторонних ионов [45]. 
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10. ДЕСОРБЦИЯ МЫШЬЯКА 

Арсенат трудно десорбируется, или удаляется из почв и пород. Использо-
вались различные экстрагенты для почв, но ни один из них не извлекал 
более 80% As после 18 ч встряхивания [176, 263]. Подвижность арсената 
значительно повышалась при обработке почв с увеличением количества 
PO4

3– [158, 189]. Однако изучение миграции мышьяка с использованием 
свободных оксидов железа в колонке песка показало, что PO4

3– не спосо-
бен десорбировать весь внесенный арсенат независимо от того, был ли 
арсенат применен одновременно или перед добавлением PO4

3– [50]. Даже 
когда добавка PO4

3– превысила адсорбционную способность колонки 
вдвое, некоторое количество арсената оставалось адсорбированным сво-
бодными оксидами железа в песке. Более того, при непрерывном добавле-
нии высокой концентрации PO4

3– в колонку, куда ранее ввели арсенат, вос-
становление арсената в потоке было  60% даже при том, что общая на-
грузка PO4

3– превышала расчетную адсорбционную емкость колонки более 
чем на два порядка [50]. 

Чтобы способствовать десорбции, эффективный ион должен конкуриро-
вать за те же самые участки сорбции, что и арсенат. AsO4

3– формирует силь-
ный комплекс внутренней сферы с поверхностью гетита, и ион PO4

3– явля-
ется активным конкурентом, так как способен формировать аналогичный 
тип связи. Возможным конкурентом является также ион SO4

2–, который 
в зависимости от условий может сорбироваться как комплекс или внешней, 
или внутренней сферы [100]. Однако лишь несколько исследований дали 
прямое спектроскопическое подтверждение in situ комплексообразования 
внутренней сферы для сульфата [148, 182, 183, 186]. Предположили, что при 
низких концентрациях ([SO4

2–]  0,05 моль л–1) сульфат адсорбировался пу-
тем комплексообразования внешней сферы, а при более высоких концентра-
циях SO4

2– действовал механизм адсорбции внутренней сферы [176]. 
В [25, 26] отмечается, что карбонат-ион HCO3

– также влияет на ад-
сорбцию и десорбцию As. 

10.1. Кинетика процесса десорбции арсената 

Изменение скорости десорбции арсената изучали в работе J. E. Darland 
и W. P. Inskeep [50]. Исследования проводились на выдержанных и невы-
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держанных системах. Выдержанная система представляет процесс ад-
сорбции арсената в течение некоторого времени с последующим добавле-
нием фосфата. Невыдержанная система – одновременное введение двух 
компонентов. В качестве адсорбента использовали песок (кварц, полевые 
шпаты), который содержал 0,01% вес свободного Fe в формах оксидов 
и гидроксидов – ферригидрит. Эксперимент проводили при pH 4,5, чтобы 
оценить влияние конкуренции иона PO4

3– на миграцию AsO4
3– после того, 

как внесенный AsO4
3– имел время (7 суток) прореагировать с твердой 

фазой, – выдержанная система (рис. 10.1). В качестве показателя десорб-
ции приняли отношение концентрации арсената в фильтрате к исходной 
концентрации перед адсорбцией (c / c0). 

После 20 поровых объемов раствора KCl (0,01 моль л–1) возврат арсе-
ната составил приблизительно 20%. В тот момент, когда начали вводить 
PO4

3– (молярное отношение 10 : 1 P / As относительно введенного AsO4
3–) 

путем продолжительного добавления, возврат арсената резко увеличился 
до > 35%. Однако существенный хвост AsO4

3– наблюдался уже после пер-
вых пяти поровых объемов с добавленным PO4

3–, т. е. значительная часть 
адсорбированного мышьяка медленно десорбировалась даже в присутст-
вии избытка фосфата. Кроме того, возврат введенного арсената в выход-
ном потоке был < 60% после 15 поровых объемов промывания фосфатом 
и 35 поровых объемов общего промывания. 

Напротив, одновременное применение добавки PO4
3– приводило к возвра-

ту > 85% за 10 поровых объемов (рис. 10.2). Таким образом, в выдержанных 

 

 

Рис. 10.1. Миграция AsO4
3– в песке при pH 4,5 после продолжительного 

добавления фосфата [50]: 

[PO4
3–] = 1420 мкмоль л–1, 20 поровых объемов; условия в колонке: скорость поровых 

вод – 1 см ч–1; фоновый раствор KCl, I = 0,01 моль л–1; [AsO4
3–] = 143 мкмоль л–1. 
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Рис. 10.2. Миграция AsO4

3– в песке при pH 4,5 в присутствии PO4
3– [50]: 

Условия в колонке: скорость поровых вод – 1 см ч–1; фоновый раствор KCl, I = 0,01 моль л–1; 
[AsO4

3–] = 133 мкмоль л–1. 

 
системах скорости десорбции были ниже по сравнению с колонками, 
получавшими одновременно фосфат и арсенат [50]. Вероятно, в выдер-
жанных системах может быть достаточно времени для диффузии AsO4

3– 
вглубь сорбирующей матрицы, что приводит к видимому снижению скоро-
сти десорбции As даже в присутствии высоких концентраций PO4

3– [80, 269]. 
Хвост на кривых проскока AsO4

3–, наблюдавшийся в этом эксперименте 
в присутствии и в отсутствие PO4

3–, отражает влияние медленной кинетики 
адсорбции–десорбции по сравнению со скоростью поровых вод. Напри-
мер, при меньших скоростях поровых вод выдержанная колонка могла 
лучше аппроксимировать равновесные условия, что приводило к боль-
шему возврату внесенного мышьяка. Следовательно, влияние конкуренции 
сорбции As–P на миграцию AsO4

3– не всегда можно моделировать равно-
весной сорбцией для арсената и фосфата, может потребоваться кинетиче-
ский подход, опирающийся на эмпирические (или фундаментальные) ки-
нетические выражения, описывающие сорбцию–десорбцию [50]. 

10.2. Механизм десорбции арсената 

Чтобы охарактеризовать влияние выдержки на кинетику десорбции арсе-
ната на гетите и установить механизмы десорбции по прошествии задан-
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ного времени, в [176] провели сорбцию арсената гетитом при pH 4 и 6 с уве-
личением времени. Изучения сорбции в моменты от 4 мин до 12 месяцев 
показали, что вначале она была быстрой: при pH 6 более 93% арсената 
сорбировались за 24 ч (рис. 10.3). Подобное поведение адсорбции арсената 
наблюдалось и при pH 4. Поскольку последняя точка на рис. 10.3 была 
получена почти через год, ось абсцисс разорвана. С увеличением времени 
общее сорбированное количество As(V) возрастало. В дальнейшем наблю-
дались небольшие увеличения сорбции, но так как исходная сорбция была 
столь быстрой и большой, в растворе не оставалось значительного количе-
ства As(V) для дальнейшего сорбирования. Через год почти 100% добав-
ленного As(V) сорбировались гетитом. Эти результаты подобны получен-
ным в работах С. С. Fuller и др. [80] (см. рис. 9.1), где также наблюдали 
период быстрого поглощения As(V), за которым следовала почти постоян-
ная адсорбция, и [153], где получили быструю начальную адсорбцию, со-
провождаемую стадией плато. 

При изучении кинетики десорбции было установлено, что увеличение 
выдержки не вызывало значимых изменений количества арсената, десор-
бированного из гетита посредством PO4

3–. Вначале десорбция была весьма 
быстрой: при pH 6 за 24 ч десорбировались > 35% общего адсорбирован-
ного As. В дальнейшем происходила только небольшая дополнительная 
десорбция. Значительное количество арсената оставалось связанным с ге-
титом после 5 месяцев десорбции, хотя десорбирующий раствор PO4

3– был 
в три раза концентрированнее исходного раствора сорбирующегося арсе-
ната. Не было никакого измеримого влияния продолжительности адсорб-
ции на десорбцию арсената в присутствии PO4

3– (рис. 10.4). 
 
 

 

Рис. 10.3. Кинетика сорбции арсената гетитом при pH 6 [176]: 

[As(V)] = 2 ммоль л–1; фоновый раствор NaNO3, I = 0,1 моль л–1; отношение «твердая 
фаза / раствор» = 10 г л–1. 
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Рис. 10.4. Кинетика десорбции арсената в присутствии фосфата при pH 6 [176]: 

[PO4
3–] = 6 ммоль л–1; фоновый раствор NaNO3, I = 0,1 моль л–1; отношение «твердая 

фаза / раствор» = 10 г л–1. 

 
Результаты десорбции при pH 4 были подобны. Графики (рис. 10.3 

и 10.4) показывают, что десорбция происходит значительно медленнее 
сорбции, и это ожидаемо для реакции обмена лиганда [151]. 

Сульфат намного слабее способствовал десорбции арсената: при pH 6 за 
5 месяцев десорбировались не более 2,5% общего сорбированного арсената. 

XAFS-анализ образцов десорбированного посредством PO4
3– арсената 

показал, что молекулярное окружение адсорбированного арсената не из-
менилось. Анализ образцов методом EXAFS свидетельствует, что сущест-
вуют две различных атомных оболочки, окружающие адсорбированный 
мышьяк. Ближайшая атомная оболочка была идентифицирована как атом O, 
следующая – как атом Fe. Длина связи As–Fe 3,30Å, полученная из данных 
XAFS, указывает на бидентатную двухъядерную связь, формирующуюся 
между атомами арсената и поверхностью гетита. EXAFS-анализ As из об-
разцов с различным временем выдержки показал, что молекулярная окру-
жающая среда не изменялась со временем [176]. 

Неясно, было ли различие в возврате AsO4
3– (в присутствии PO4

3–) ме-
жду выдержанными и невыдержанными системами обусловлено измене-
ниями видимых скоростей десорбции из поверхностных комплексов Fe–
As, формированием осадка As или окклюдированных поверхностных ком-
плексов Fe–As. Авторы [50] не пытались идентифицировать возможное 
формирование твердой фазы с AsO4

3–, так как расчеты произведений ак-
тивности ионов позволяли предположить, что растворы были сильно нена-
сыщены относительно твердых фаз с AsO4

3–. Кроме того, в [263] показано, 
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что формирование скородита (FeAsO4  2H2O) на ферригидрите было не-
значительным даже при концентрациях AsO4

3– 5 ммоль л–1. 
Таким образом, исследование [176] показало, что в условиях прове-

денного эксперимента мышьяк формировал на гетите бидентатные двухъ-
ядерные комплексы и эта связь была устойчива длительное время. Десорб-
ция мышьяка происходила в присутствии ионов PO4

3– и SO4
2– по механизму 

замещения. При этом количество арсената, десорбированного из гетита 
посредством PO4

3–, было намного выше, чем количество As, десорбиро-
ванного посредством SO4

2–. 

10.3. Влияние различных факторов на десорбцию мышьяка 

Десорбция сильно связанных ионов часто дольше достигает равновесия, 
чем адсорбция. В гистерезис адсорбции / десорбции могут вносить вклад 
такие факторы, как: различия в водном составе адсорбирующего и десор-
бирующего раствора, диффузия, время и природа адсорбционной связи и др. 

На скорость десорбции мышьяка влияет pH водной фазы. В работе 
J. E. Darland и W. P. Inskeep (см. раздел 7.2) эксперименты, проводимые 
в колонке с песком, содержащим Fe-оксидные покрытия, осуществлялись 
при постоянном pH: 4,5; 6,5 или 8,5. Адсорбция арсената была наибольшей 
при pH 4,5 и 6,5 и наименьшей при pH 8,5; поступивший при pH 8,5 As(V) 
был удержан только одним поровым объемом. Вымывание чистой водой 
при pH 8,5 десорбировало более 95% добавленного As(V). Восстановление 
As(V) составило 35% при pH 4,5 и 40% при pH 6,5 [50]. 

Влияние pH на процессы десорбции выражается как в перемене заряда 
поверхности, так и в изменении химических форм As и, как следствие, 
перемене заряда на этих адсорбируемых формах. Изменение pH будет 
также проявляться в модификации количества лигандов OH–, конкури-
рующих с As(V) за адсорбционные места, что тоже может влиять на коли-
чество десорбируемого мышьяка [113, 114, 197]. 

Изучение процессов десорбции мышьяка из каолинита с изменением 
pH показало, что в этих процессах важную роль играли ионы OH– [197]. 
Авторы полагали, что на каолините существуют различные связывающие 
участки: «быстрые» и «медленные». Константа скорости десорбции из 
медленных участков (k2) снижается в ряду значений pH 8,5 > 5,5 > 6,5. 
Скорости десорбции для быстрой реакции (k1) соответствуют ряду pH 6,5 = 
8,5 > 5,5. Для всех значений pH константа k1 приблизительно в 100 раз 
больше, чем k2. Участки медленной десорбции на каолините составляют 
примерно 65–78% от общего количества участков. Иными словами, мышьяк 
десорбируется из каолинита при различных pH в основном по медленной 
реакции, и изменение pH влияет главным образом на десорбцию с участ-
ков медленной адсорбции. Зависимость десорбции от pH будет сказываться 
в течение длительного периода [197]. 
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Изучалось влияние времени выдерживания (контакта фаз) на десорб-
цию As(III) и As(V) глинистыми минералами [134]. Растворы, содержащие 
As(III) или As(V), приводили в равновесие при pH 5,5, центрифугировали 
и фильтровали. Для десорбционных экспериментов часть образцов после 
адсорбции выдерживали в атмосфере азота в течение 30 и 75 суток. Десорб-
цию вызывали, добавляя к глине раствор KH2PO4 / K2HPO4 (1 ммоль л–1) 
при pH 7. Десорбция мышьяка варьировала с типом глинистого минерала, 
разновидностями As и, в большинстве случаев, со временем выдержи-
вания. В экспериментах без выдерживания поглотителя для галлуазита 
и каолинита десорбция As(III) составила почти 100%. После выдержива-
ния в течение 75 суток только около 15% As(III) десорбировались из галлуа-
зита и примерно 30% – из каолинита. Десорбция As(V) из галлуазита 
уменьшилась с 85% в эксперименте с невыдержанной глиной до 65% после 
75 суток выдерживания. Для каолинита соответственно десорбция As(V) 
уменьшилась примерно с 98 до 70% [134]. 

Снижение десорбции с ростом времени удерживания можно приписать 
механизму перегруппировки поверхностного комплекса, например, из би-
дентатного в монодентатный, либо его конверсии в Al- или Fe-арсенато-
подобные осадки [117]. На уменьшение десорбции арсената с ростом вре-
мени удерживания могут также влиять такие физико-химические процес-
сы, как реакции адсорбции на местах с высокой энергией связи, диффузия 
внутри частиц и проникновение в микропоры [29]. 

Исходная концентрация As также влияла на десорбированное количе-
ство, и процент десорбции был ей прямо пропорционален. При исходной 
концентрации As(V) 2,7 мкмоль л–1 адсорбировались около 16 мкмоль г–1 
основы и только 2% из этого десорбировалось (pH 7). При более высокой 
исходной концентрации 40,8 мкмоль л–1 около 82 мкмоль г–1 адсорбирова-
лись и 20% десорбировались при том же pH. Результаты указывают на 
уменьшение энергии адсорбции, поскольку поверхности все более и более 
насыщались As(V) [196]. 

Тип связи, формирующейся между As и твердой поверхностью, также 
важен для десорбции. В [92] изучали медленную десорбцию As(V) с по-
верхности гетита как процесс с двумя шагами. Используя методы «скачка 
давления – релаксации», авторы заключили, что на начальном шаге ад-
сорбции быстро формировался монодентатный поверхностный комплекс 
посредством обмена лиганда с OH-группами. Далее следовала более мед-
ленная вторая реакция обмена лиганда, заканчивающаяся формированием 
бидентатного комплекса. Таким образом, константа скорости адсорбции 
характеризовала быстрый монодентатный шаг, тогда как константа скоро-
сти десорбции определялась более медленным разрушением бидентатной 
связи. Посредством EXAFS было также подтверждено формирование 
двухъядерного комплекса внутренней сферы и, в меньшей степени, моно-
дентатного комплекса внутренней сферы между As(V) и поверхностью 
ферригидрита [263]. 
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Гистерезис, часто наблюдаемый при адсорбции и десорбции As, имеет 
важное значение при разработке стратегий восстановления окружающей 
среды, направленных на снижение концентрации As до уровней, удовле-
творяющих критериям питьевого водоснабжения. В начале эффективность 
может быть высокой, пока из раствора удаляется легко десорбируемая 
фракция, но значительно снижается, если адсорбция As трудно обратима. 
Изменение химии десорбирующего раствора может способствовать де-
сорбции As или ингибировать ее. 

В работе M. Pigna и др. (см. разделы 6.3 и 9.3) на примере выдержан-
ных систем было показано влияние природы поглотителя на скорости де-
сорбции арсената [193]. При добавлении фосфата в систему сразу же после 
завершения адсорбции арсената поверхностями оксидов железа и алюми-
ния была десорбирована высокая доля арсената: 56% из гиббсита, 48% 
из слабоокристаллизованного Al(OH)3, но меньшие количества были де-
сорбированы из оксидов железа: 18% из гетита и 23% из ферригидрита 
(рис. 10.5). Иными словами, 77 и 82% As(V) были прочно связаны с по-
верхностями ферригидрита и гетита в не десорбируемой фосфатом форме 
благодаря высокому сродству мышьяка к поверхности оксидов железа – 
большому времени удерживания [86, 259]. 

С. С. Fuller и др. заключили, что скорости десорбции As(V) могут быть 
ограничены диффузионными процессами в пределах агрегатов поглоти-
теля [80]. В десорбционном эксперименте с ферригидритом после поддер-
живания pH 8 в течение 6 суток (см. раздел 9.2) далее pH увеличили до 9, 
при этом As(V) выделялся из агрегатов по мере того, как ион гидроксила 
диффундировал в них. Разность между кривыми адсорбции и десорбции 
после 48 ч (рис. 10.6) может отражать градиент концентрации комплекса 
As(V) в пределах агрегатов, вызывающий диффузию арсената наружу или 
внутрь агрегатов. 

На скорость выделения As(V) из соосадка может также влиять ско-
рость роста кристаллитов в ходе выдерживания, который устраняет уча-
стки координации для адсорбции. При меньшем отношении As / Fe ско-
рость роста кристаллитов выше, чем скорость диффузии, и вызывает вы-
деление арсената [80, 263]. С уменьшением отношения As / Fe в осадке 
общая скорость десорбции As(V) может возрастать. Напротив, при мень-
ших отношениях As / Fe ожидается низкая скорость диффузии для As(V), 
так как в пределах агрегатов будет доступно большее количество свобод-
ных участков координации, чтобы скорость диффузии сдерживалась пере-
адсорбцией. Поскольку исходная скорость десорбции As(V) (относительно 
адсорбированного As) снижается с уменьшением молярного отношения 
As / Fe, можно утверждать, что кажущаяся скорость диффузии в поровом 
пространстве должна иметь большее влияние на общую скорость десорб-
ции (при малых молярных отношениях As / Fe), чем скорость роста кри-
сталлитов. Однако, учитывая достаточное время реакции, рост кристалли-
тов и повышение упорядоченности осадка со временем должны в конеч-
ном счете привести к выделению арсената в обеих системах. 
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Рис. 10.5. Десорбция арсената в присутствии иона PO4
3– при pH 6 из гиббсита, 

некристаллического гидроксида алюминия (Al(OH)x), гетита и ферригидрита [193]: 

Исходное молярное отношение PO4
3– / As(V) = 4. 

 
 

 

Рис. 10.6. Скорость десорбции As(V) из ферригидрита при увеличении pH до 9 
после адсорбции при pH 8 в течение 144 ч [80]: 

Условия систем см. при рис. 9.1; перед добавлением As(V) ферригидрит осажден и вы-
держан 24 ч при pH 8; для сравнения показана скорость адсорбции As(V) ферригидритом при 
pH 9 (см. рис. 9.1). 
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11. ВЫЩЕЛАЧИВАНИЕ МЫШЬЯКА 

Изменение состояния окисления мышьяка под действием окислительно-
восстановительного потенциала и pH сильно влияет на его растворимость 
в почвах и породах. При более высоких уровнях окислительно-восстанови-
тельного потенциала (500–200 мВ) растворимость мышьяка была низкой 
и основная его часть (65–98%) присутствовала в растворе в виде As(V). Ще-
лочной pH, или восстановление As(V) до As(III), обусловливали выделение 
существенных количеств мышьяка в раствор. При умеренно восстанови-
тельных условиях почвы (0–100 мВ) растворимость мышьяка управлялась 
растворением гидроксидов железа. Мышьяк соосаждался как As(V) с гид-
роксидами железа и выделялся при их растворении. В ходе восстановления 
до потенциала –200 мВ содержание растворенного мышьяка увеличилось 
в 13 раз по сравнению с 500 мВ. Наблюдавшаяся медленная кинетика пре-
образования As(V)–As(III) и высокие концентрации присутствующего Mn 
указывали, что при восстановительных условиях почвы растворимость 
мышьяка могла управляться некоторой фазой Mn3(AsO4)2 [149]. 

Авторы [11, 93] отмечают, что в подземных водах в Fe(II)-восста-
новительной среде в присутствии железо-восстанавливающих бактерий 
в водоносном горизонте происходит выщелачивание мышьяка. В то же 
время нитрат- и сульфат-восстановительные условия не способны выде-
лять мышьяк из твердой фазы. 

11.1. Основные реакции выщелачивания мышьяка из пород 

Для объяснения высоких концентраций мышьяка в подземных водах часто 
привлекают три химических реакции [26, 122, 223]: 

а) восстановительное растворение гидроксидов железа с выделением 
сорбированного As; 

б) окислительное растворение As-пирита; 
в) замещение сорбированного AsO4

3– в результате увеличения концен-
трации PO4

3– или HCO3
–. 

Корреляции мышьяка и главных растворенных компонентов – продук-
тов реакций (а), (б) и (в) – могли бы показать, какой процесс является до-
минирующим. Первая реакция запускается органическим углеродом, по-
зволяя предположить, что As связан с растворенным органическим угле-
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родом и Fe2+. Для второго процесса, окисления и растворения FeS2–(As), 
можно ожидать корреляции между As и Fe2+ и SO4

2–. В третьей реакции 
концентрация As увеличилась бы за счет PO4

3– и HCO3
–. 

На рис. 11.1 схематически показано выделение мышьяка из отложений 
в подземные воды по указанным трем типам реакций. 

Восстановительный процесс по реакции (а) поддерживается в присут-
ствии ацетат-иона, действующего как донор электронов, а оксид железа 
является акцептором электронов в соответствии с реакциями на рис. 11.1а. 
Очевидно, реакция катализируется Fe(III)-восстанавливающими бактери-
ями, которые потребляют энергию реакции [11, 26]. 

 

 

Рис. 11.1. Механизмы, объясняющие выделение As из отложений 
в подземные воды в Бангладеш [26]: 

а) гидроксид железа восстановлен органическим веществом и выделяет сорбированный 
As; б) понижение уровня подземных вод облегчает доступ кислорода к пириту, который со-
держит As и растворяется; в) более высокие концентрации HCO3

– в подземных водах, чем 
в поверхностных, вытесняют As из гидроксида железа, депонированного с речными отложе-
ниями. 

а) Восстановительное растворение Fe(OH)3 

Откачка Fe(OH)3 + As 
В водоносном горизонте: 
CH2O + H2O → CO2 + 4H+ + 4e– 

Fe(OH)3As + 3H+ + e– → Fe2+ + 3H2O + As

б) Окисление пирита 

O2 O2 

FeS2 + As 

В зоне аэрации: 
FeS2As + 15/4O2 + 7/2H2O → 2SO4

2– + 4H+ + Fe(OH)3 + As 

в) Замещение As на HCO3
– 

Откачка 

Дождь 
Дождь

CO2 + кальций
речная вода + HFO                   1                  1

+ CO2(g)+кальцит + HFO:    4              142
+ CH2O:                                47            189

[As], мкг л–1       [As], мкг л–1 
     без CO2                    c CO2 

Торф, CH2O 

Торф

Почва:
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Подобный эффект был отмечен в [187], где использовали аскорбино-
вую кислоту для восстановления ферригидрита с добавкой As(V). Аскор-
биновая кислота может восстанавливать гидроксид железа абиотически, 
в отличие от ацетата, которому для этого необходим бактериальный ката-
лиз. С другой стороны, все-таки может происходить некоторое восстанов-
ление органическим веществом, что доказано присутствием в отложениях 
кислых летучих сульфидов и преобладанием As(III) в подземных водах. 

Хотя свидетельств окисления пирита немного, авторы [195] обрати-
лись к этой реакции, так как обнаружили, что As в отложениях тесно ассо-
циирован с сульфидами, а самые высокие концентрации растворенного As 
имеют место на глубинах, где содержание оксидов железа минимально, 
что должно исключать их действие как источника As. Вероятно, в ходе 
сезонной циркуляции аэробных / анаэробных условий растворенный As 
выделялся в результате комбинации процессов окисления пирита и вос-
становления полученного оксида железа. Далее выделенный As мигриро-
вал в водоносный горизонт. 

Высокие концентрации мышьяка в подземных водах Бангладеш автор [26] 
связал с влиянием иона HCO3

–, который мог действовать как вытеснитель 
As из оксидов железа. Последние когда-то являлись частью речной нагруз-
ки, были отложены и погребены и все еще покрывали зерна отложений, 
составляющих водоносные горизонты, используемые для водоснабжения. 
В реке оксиды железа сорбировали As из воды с низкой концентрацией 
HCO3

–. В водоносном горизонте присутствовало намного больше HCO3
–. 

Различие в концентрациях HCO3
– в поверхностных и подземных водах 

могло вызвать наблюдаемые высокие концентрации As в подземных водах 
благодаря десорбции (в речной воде [As] = 1 мкг л–1 и [HCO3

–] = 260 мг л–1; 
если концентрацию HCO3

– увеличить в три раза, то концентрация As уве-
личится до 700 мкг л–1) [25]. Авторы [10] полагают, что причиной обога-
щения подземных вод мышьяком является сдвиг равновесия реакции 

FeCO3 (сидерит) + H2O = FeOOH (гетит) + CO2 + H2(g) 

влево в сторону образования сидерита и растворения гидроксида железа. 
Конкуренция между арсенатом и фосфатом детально рассмотрена 

выше (см. раздел 7.3). При изучении ее влияния на выщелачивание мышь-
яка в исследуемом проблемном районе важно объяснить процессы, проис-
ходящие в окислительных условиях, где преобладает форма As(V) [50]. 
С этой целью необходимо определить: 1) влияние pH на выщелачивание 
AsO4

3–; 2) степень влияния конкуренции между AsO4
3– и PO4

3– за адсорб-
ционные участки на миграцию AsO4

3–; 3) влияние pH на конкуренцию ме-
жду AsO4

3– и PO4
3– за адсорбционные участки; 4) степень, в которой изме-

нение концентрации PO4
3– в поровых водах может увеличить подвижность 

AsO4
3– в загрязненных породах водоносного горизонта [26]. 
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11.2. Роль макроионов в выщелачивании мышьяка 

В подземных водах мышьяк может накапливаться при восстановительном 
растворении богатых им гидроксидов железа, присутствующих как рассе-
янная фаза в горных породах водоносного горизонта [169, 170]. В ходе 
растворения гидроксидов сорбированный мышьяк выделяется и восста-
навливается. Принято считать, что связь между растворенными As и кар-
бонатом (HCO3

–) – не прямая и обусловлена сопутствующим влиянием 
микробиального восстановления органического вещества (CH2O): 

4FeOOH + CH2O + 7H2CO3  4Fe2+ + 8HCO3
– + 6H2O. 

Исследование M-J. Kim и др. [121] позволяет предположить, что по-
ступление As в подземные воды происходит путем прямого взаимодей-
ствия между HCO3

– и As-содержащими минералами водоносных пород. 
В доказательство этого предположения проведена серия экспериментов 
с использованием образцов песчаника Marshall, главного источника вы-
соких уровней мышьяка в подземных водах в юго-восточном Мичигане, 
и растворов NaHCO3. Оценена роль бикарбоната в выделении мышьяка 
в подземные воды. Для определения макроионов, наиболее эффективно 
способствующих выщелачиванию мышьяка, подготовили образцы деиони-
зированной воды, подземных вод и синтетических растворов, содержащих 
макроионы, найденные в подземных водах изученной области, а именно 
Ca2+, K+, Mg2+, Na+, Cl–, HCO3

– и SO4
2– [121]. 

Инфильтрационные тесты проводили, используя воду (деионизиро-
ванную и образец подземных вод) и фоновые растворы KCl, Na2SO4, 
MgSO4, CaSO4, NaHCO3, KHCO3, FeCl3 (I = 0,1 моль л–1). Концентрация 
мышьяка в каждом стартовом растворе была незначительной (< 3 мкг л–1). 
Как показано в табл. 11.1, pH тестовых растворов для деионизированной 
воды, подземных вод, KCl, Na2SO4 и MgSO4 был нейтральным, для CaSO4, 
NaHCO3 и KHCO3 – щелочным, для FeCl3 – кислым. 

Т а б л и ц а  11.1 

Значение pH деионизированной воды, подземных вод и фоновых растворов 
(I = 0,1 моль л–1), использованных в экспериментах по инфильтрации [121] 

Раствор pH Раствор pH 

Деионизированная вода 6,08 CaSO4 8,76 

Подземные воды 7,03 NaHCO3 8,50 

KCl 6,04 KHCO3 8,26 

Na2SO4 6,51 FeCl3 2,16 

MgSO4 6,21   
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Наиболее эффективно мышьяк выщелачивался из пород растворами 
NaHCO3, KHCO3 и FeCl3 (0,1 моль л–1): после 3 суток инкубации с раство-
ром NaHCO3 из образца породы было выделено 5,9% мышьяка, с KHCO3 – 
4,6% и с FeCl3 – 1,9% (рис. 11.2). Ионы бикарбоната и железа наиболее 
эффективны в выщелачивании мышьяка. Лучше всего выделял мышьяк из 
образцов породы раствор NaHCO3: скорость выщелачивания была при-
мерно на 25% выше, чем для KHCO3 (рис. 11.2). В растворах NaHCO3, 
KHCO3, CaSO4 и MgSO4 скорость возрастала со временем реакции. 

Многие исследователи пытались экстрагировать мышьяк из загряз-
ненных почв, используя различные водные среды, включая NaHCO3 [157, 
181]. Количество мышьяка, экстрагированного раствором NaHCO3 
(I = 0,1 моль л–1), достигало 10% общего As из загрязненной As2O5 
почвы [181]. 

Эксперименты с pH-регулируемыми растворами NaCl и MgSO4 пока-
зали, что ион OH– практически не влиял на растворение мышьяка, и в рас-
творе NaHCO3 (0,1 моль л–1, pH 8,5) в выщелачивании мышьяка прежде 
всего участвовал ион бикарбоната [157]. Хотя значение pH растворов NaCl 
(pH = 10,1) и MgSO4 (pH = 8,8) было выше, чем раствора NaHCO3, количе-
ство выщелоченного мышьяка оказалось невелико (< 10 мкг л–1) по срав-
нению с тем, что было получено при использовании NaHCO3 (78,2 мкг л–1). 
Результаты для CaSO4 при pH 8,8 (< 5,5 мкг л–1) также показали, что при 
умеренно щелочных условиях сам по себе OH– не был эффективным аген-
том выделения As [121]. 

Количество мышьяка, выщелоченного из образцов породы, зависело 
от концентрации NaHCO3 и для каждой концентрации увеличивалось со 
временем реакции (рис. 11.3). 

 

 
Рис. 11.2. Скорость выщелачивания мышьяка в растворах, содержащих макроионы 

подземных вод (DI – деионизированная вода, GW – подземные воды) [121] 
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Рис. 11.3. Скорость выщелачивания мышьяка на воздухе при различных 
концентрациях NaHCO3 [121] 

11.3. Выщелачивание мышьяка инфильтрующимися водами 
при аэробных / анаэробных условиях 

11.3.1. Из отложений 

В условиях, когда анаэробные отложения находятся в близком контакте 
с анаэробными водами, должно происходить выделение As(III) в воду. 
Может также выделяться органический мышьяк, если он сформировался 
в отложениях при анаэробных условиях. Контакт анаэробных отложений 
с водой обычно имеет место в озерах в периоды температурной стратифи-
кации или в областях с ограниченной циркуляцией воды и высоким по-
треблением кислорода в отложениях. Поэтому если анаэробные отложения 
в таких местах загрязнены мышьяком, можно ожидать обильного выделе-
ния As(III) в воду. 

В работе [38] исследованы фиксация, разновидности и выщелачивание 
мышьяка в отложениях в ходе взаимодействий «отложения – вода». Были 
использованы десять образцов отложений: из порта Indiana, IN; р. Meno-
minee, WI-MI; р. Detroit, MI; порта Michigan City, IN; порта Milwaukee, WI; 
внутренней гавани Oakland, CA; порта Black Rock, CT; судоходного канала 
Corpus Christi, TX; канала Duwamish, WA (Seattle) и порта Bridgeport, 
CT (Johnson Creek). Основные вопросы для изучения: продолжительное 
(6 месяцев) выделение природного и добавленного мышьяка из анаэроб-
ных отложений; свойства отложений, влияющие на подвижность As(V), 
As(III) и органического As. 
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Кратковременное выщелачивание As 
 
Результаты кратковременного (30 мин) выделения мышьяка из отло-

жений в воду показали, что в фильтрате преобладающей формой был As(III). 
Его концентрации в «кратковременных» фильтратах значимо (p < 0,05) 
коррелировали с концентрацией в поровых водах как в обогащенных As 
(r = 0,649), так и в контрольных (r = 0,823) образцах отложений, а также 
с концентрациями обменного As(III) в обогащенных (r = 0,725) и кон-
трольных (r = 0,816) образцах. «Кратковременные» фильтраты из пресно-
водных отложений дали очень небольшое изменение pH в ходе перемеши-
вания по сравнению со значениями, определенными до инфильтрации. 
Средние коэффициенты вариации для pH в «кратковременных» фильтра-
тах составили 0,76% [38]. 

Эти результаты показывают, что когда анаэробные отложения из пре-
сноводного и засоленного окружений подвергаются кратковременному 
перемешиванию, например, в ходе гидравлического драгирования или ко-
гда берег заливается волнами от проходящих судов, As(III) будет главной 
выделившейся в воду формой. Количество выщелоченного As(III) прямо 
связано с его содержанием в поровых водах отложений и обменных фазах. 
Эти результаты согласуются с выводами, что химикалии в поровых водах 
и в обменных фазах более подвижны, чем в других фазах отложений [38]. 

Преобладание As(III) в «кратковременных» фильтратах As из ана-
эробных отложений показывает, что необходима осторожность при 
оценке воздействия на окружающую среду выщелачивания мышьяка 
в изменяющихся анаэробных / аэробных условиях [38]. 

 
Длительное выщелачивание As 

 
Совокупное выделение As из обогащенных отложений в ходе аэробной 
инфильтрации демонстрирует рис. 11.4. Эти результаты показывают, что 
в условиях аэробного перемешивания в большинстве отложений выщела-
чивание As продолжается в течение по крайней мере 6 месяцев. Условия 
инфильтрации, использованные в этом исследовании, были предназначены 
для моделирования «худшего случая», когда вся масса отложений посто-
янно контактировала с промывающим раствором и движение фронта жид-
кости было стационарным (как в колонке почвы). Возможно, в ходе ин-
фильтрации также разрушались частицы отложений, что делало их более 
восприимчивыми к экстракции. Однако даже в этих условиях «худшего 
случая» для некоторых отложений достигались асимптотические пределы 
выделения, указывая, что мобилизовался весь As, потенциально способ-
ный к выщелачиванию. 

Суммарное выделение мышьяка из контрольных и обогащенных об-
разцов отложений после 6 месяцев инфильтрации представлено в табл. 11.2. 
As(V), As(III) и органический As выделялись из большинства рассмотренных 



 

 

Рис. 11.4. Совокупное выделение As из обогащенных отложений при аэробных условиях (масштаб графиков различен) [38] 
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Т а б л и ц а  11.2 

Суммарное выделение общего As, As(V), As(III) и органического As 
из контрольных и обогащенных образцов в ходе 6 месяцев аэробной 

инфильтрации, мкг г–1 [38] 

Отложения As As(V) As(III) Органический As 

Контрольный Образец 

Порт Black Rock 0,21 0,12 0,09 0,00 

Канал Corpus Christi 0,09 0,06 0,02 0,01 

Река Detroit 0,05 0,03 0,01 0,01 

Порт Indiana 0,03 0,01 0,01 0,01 

Порт Johnson Creek 0,13 0,08 0,04 0,01 

Река Menominee 0,28 0,16 0,05 0,07 

Порт Michigan City 0,04 0,02 0,02 0,00 

Порт Milwaukee 0,03 0,01 0,01 0,01 

Внутренняя гавань Oakland 0,06 0,02 0,03 0,01 

Канал Seattle 0,28 0,08 0,16 0,04 

Образец с добавкой As 

Порт Black Rock 6,64 3,25 2,43 0,96 

Канал Corpus Christi 3,27 1,16 1,98 0,13 

Река Detroit 0,27 0,19 0,02 0,06 

Порт Indiana 0,41 0,15 0,15 0,11 

Порт Johnson Creek 2,22 0,74 1,21 0,27 

Река Menominee 4,02 2,75 0,24 1,03 

Порт Michigan City 0,52 0,27 0,17 0,08 

Порт Milwaukee 0,49 0,29 0,13 0,07 

Внутренняя гавань Oakland 1,21 0,58 0,31 0,32 

Канал Seattle     11,82 7,94 1,80 2,08 

 
 

отложений. Потери общего As из контрольных образцов отложений распо-
лагались от 0,02 до 0,28 мкг г–1 по сравнению с потерями мышьяка от 0,27 
до 11,9 мкг г–1 из обогащенных образцов. 

Выделение различных разновидностей As происходило неодинаково. 
Анализ показал, что оно было поэтапным, с перерывами в течение пери-
ода инфильтрации. Тенденции, наблюдавшиеся в отложениях Menominee 
(рис. 11.5), были представительными для тенденций в других отложениях [38]. 



 

 

 

Рис. 11.5. Совокупное выделение As из отложений Menominee при аэробных условиях (масштаб графиков различен) [38] 
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Как обсуждалось выше, выщелачивание As(III) происходило, главным 
образом, в течение начального 30-минутного периода инфильтрации. Не-
которые отложения действительно выделяли дополнительный As(III) по-
сле начального периода, однако по истечении второго месяца инфильтра-
ции значительного выщелачивания уже не было. 

В дополнение к существенному начальному выделению органичес-
кого As его потери из обогащенных отложений обычно происходили после 
первого месяца инфильтрации, что видно для отложений Menominee 
на рис. 11.5. Существенное выделение органического As обогащенными 
или контрольными образцами отложений указывает на его длительное 
формирование в течение периода инфильтрации. Даже при том, что отло-
жения Menominee были загрязнены органическим As, маловероятно, что 
из образца, использованного в этом исследовании, происходило выщела-
чивание адсорбированных ранее органических соединений As. Выделение 
адсорбированного органического As не могло объяснить большое разли-
чие (0,96 мкг г–1) между обогащенным и контрольным образцами. 

В тех случаях, когда анаэробные отложения повторно суспендируются 
или перемещаются в аэробную среду, можно ожидать существенных из-
менений со временем состава форм выделяющегося As. За длительный 
период As(V), вероятно, станет главной выделяющейся формой, хотя 
вначале будет преобладать As(III). Поскольку As(V) и органические со-
единения As менее токсичны, чем As(III), мышьяк, выщелачивающийся из 
исходно анаэробных отложений при аэробных условиях, со временем ста-
нет менее токсичным. Поэтому выделяющийся фильтрат следует тща-
тельно контролировать, пока сохраняются анаэробные условия и вы-
сок потенциал выщелачивания As(III) [38]. 

Драгированные материалы могут также депонироваться на терри-
ториях, подвергающихся периодическим затоплениям, где чередуются 
анаэробные и аэробные условия. Моделирование таких условий пока- 
зало почти исключительное выделение As(V) из обогащенных мышьяком 
и контрольных образцов отложений Black Rock (рис. 11.6). Наоборот, ин-
фильтрация при анаэробных условиях приводила почти исключительно 
к выделению As(III) и из обогащенных, и из контрольных образцов. Орга-
нический As не формировался ни в анаэробно / аэробных, ни в анаэробных 
условиях, в отличие от результатов, полученных для аэробных отложений 
Black Rock. 

 
Влияние свойств отложений на выщелачивание As 

 
Не было найдено никакой связи между содержанием общего As в отложе-
ниях или As в какой-либо химически экстрагированной фракции и концен-
трациями разновидностей As или его выделением через 6 месяцев инфильт-
рации. Поэтому для изучения влияния свойств отложений на распреде-
ление As между отложениями и фильтратом использовали так называемый 
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Рис. 11.6. Совокупное выделение As из отложений Black Rockпри анаэробно / 
аэробных и анаэробных условиях (масштаб графиков различен) [38] 

 
хроматографический коэффициент распределения Kхр. Чтобы получить 
значения Kхр, содержание общего As (мкг г–1) в контрольных образцах 
отложений разделили на совокупное выделение (мкг г–1) за 6 месяцев ин-
фильтрации. Для обогащенных образцов отложений значения Kхр полу-
чили, разделив сумму исходного содержания общего As (в мкг г–1) и вели-
чины добавки (75 мкг г–1) на совокупное суммарное выделение As из обо-
гащенного образца отложений. Значения Kхр для обогащенных и контроль-
ных образцов отложений сведены в табл. 11.3. Более высокое значение Kхр 
показывает, что в отложениях было удержано больше общего As. Смысл 
предложенной величины Kхр для различных форм мышьяка (в отличие от 
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Т а б л и ц а  11.3 

Хроматографические коэффициенты распределения мышьяка (Kхр
(1)) в отложениях после 6 месяцев 

аэробной инфильтрации [38] 

As As(V) As(III) Органический As 
Отложения 

контроль с добавкой As контроль с добавкой As контроль с добавкой As контроль с добавкой As

Порт Black Rock 17 12 30 24 40 32 – 82 

Канал Corpus Christi 121 26 179 74 537 43 1 020 641 

Река Detroit 300 319 439 460 1 900 4 547 1 140 1 416 

Порт Indiana 1 250 283 2 679 771 3 409 776 9 376 1 051 

Порт Johnson Creek 22 35 33 104 70 64 325 290 

Река Menominee 15 20 26 29 85 328 59 77 

Порт Michigan City 58 153 100 290 135 452 – 1 004 

Порт Milwaukee 65 158 275 265 157 585 183 1 119 

Внутренняя гавань 
Oakland 63 65 117 133 96 252 386 244 

Канал Seattle 12 7 41 10 20 43 82 38 

(1) Безразмерная величина. 
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общего As) в табл. 11.3 более сложен, чем у обычного одномоментного 
коэффициента распределения, поскольку за 6 месяцев происходят различ-
ные трансформации. Корреляции между коэффициентами распределения 
As и свойствами отложений в контрольных и обогащенных образцах от-
ложений приведены в табл. 11.4. Эти результаты показывают, что и экст-
рагируемое, и общее Fe были значимыми факторами, влияющими на 
удерживание As отложениями в ходе инфильтрации. Для образцов, к кото-
рым добавляли As(V), важными параметрами отложений, определяющими 
выделение As, являются, помимо общего Fe, эквивалентное содержание 
CaCO3 и экстрагируемое Fe. 

Неудивительно, что Fe в отложениях является важным компонентом, 
влияющим на удерживание As. Показано, что в аэробных почвах соедине-
ния железа и алюминия также были главным стоком для добавленного As. 

Влияние эквивалента CaCO3 в отложениях на выделение As не вполне 
однозначно, но может быть обусловлено некоторым воздействием на pH 
фильтрата, от которого в свою очередь зависят микробиальные преобразо-
вания, например формирование органических кислот. Влияние pH просто 
постулируется, поскольку не было никакой систематической изменчивости 
между содержанием общего Fe и эквивалента CaCO3 в отложениях [38]. 
Однако, как показано в [10], карбонатные породы могут являться источни-
ком мышьяка в подземных водах из-за сдвига равновесия реакции 
FeCO3(сидерит) + H2O = FeOOH(гетит) + CO2(g) + H2(g) в сторону образо-
вания сидерита и удаления основного поглотителя мышьяка – гетита. 

 
Изменения отложений в ходе инфильтрации 

 
Содержание мышьяка в умеренно восстанавливаемой фракции после 

инфильтрации показало значимое увеличение и в контрольных, и в обога-
щенных образцах (табл. 11.5). Повышение содержания As шло параллельно 
уменьшению Fe в легко восстанавливаемой фракции и увеличению Fe 
в умеренно восстанавливаемой фракции. Эти изменения содержания Fe 
после 6 месяцев аэробных условий, очевидно, обусловлены формированием 
более кристаллических оксидов железа, которые устойчивее к экстракции 
гидрохлоридом гидроксиламина, слабым восстанавливающим агентом. 

Поэтому отложения не будут выделять мышьяк бесконечно. Если они 
инкубированы при аэробных условиях, то мышьяк, ассоциированный с от-
ложениями, фиксируется в неподвижных формах [38]. 

11.3.2. Из песчаника 

Влияние аэробных / анаэробных условий 
 
Изменение скорости выщелачивания мышьяка из песчаника при аэроб- 
ных или анаэробных условиях изучали M-J. Kim и др. [121] (см. раздел 11.2). 



 

 

 

Т а б л и ц а  11.4 

Корреляции между хроматографическим коэффициентом распределения (Kхр) различных форм As 
и свойствами отложений через 6 месяцев инфильтрации [38] 

Kхр для образца с добавкой As Kхр для контрольного образца Свойство 
отложений As As(V) As(III) органический As As As(V) As(III) органический As 

Общее Fe 0,666*   0,881** 0,214 0,425   0,989**   0,986**   0,935** 0,983** 

Эквивалент CaCO3 0,679* 0,517 0,488  0,832** 0,189 0,207 0,279 0,095 

Экстрагируемое Fe(1) 0,755* 0,557   0,903** 0,625* 0,343 0,272 0,576 0,279 

Экстрагируемый Al(1) 0,201 0,012 0,519 0,115 –0,399 –0,399 –0,424 –0,374 

Процент глины 0,385 0,354 0,098 0,522 –0,183 0,224 0,161 0,139 

Общий Al –0,451 –0,434 –0,325 –0,277 –0,399 –0,399 –0,424 –0,375 

Процент ила –0,046 –0,051 –0,039 0,192 –0,050 –0,047 –0,013 –0,063 

* p < 0,05; ** p < 0,01 (см. табл. 1.3). 
(1) Сумма легко и умеренно восстанавливаемых фракций (см. примечания к табл. 11.5). 
 
 
 
 
 
 
 
 



 

 

 

Т а б л и ц а  11.5 

Среднее содержание As и Fe по фракциям десяти отложений до и после 6 месяцев аэробной инфильтрации, мкг г–1 [38] 

Обменная Легко восстанавливаемая(1) Умеренно восстанавливаемая(2) Пара-
метр 

Момент расчета 
контроль с добавкой As контроль с добавкой As контроль с добавкой As 

до инфильтрации 0,05 3,9 0,8              7,9 4,8             39,4 
As 

после инфильтрации 0,02    0,3(3) 0,5              6,4    8,1(3)             67,9(3) 

до инфильтрации н. о.(4) н. о.  2 348 – 11 950 
Fe 

после инфильтрации – – – 1 174(3) – 15 699(3) 

(1) Легко восстанавливаемая фракция – экстрагируемая раствором: гидроксиламин гидрохлорид (0,1 моль л–1) + азотная кислота (0,01 моль л–1). 
(2) Умеренно восстанавливаемая фракция – экстрагируемая раствором: щавелевая кислота (0,1 моль л–1) + оксалат аммония (0,175 моль л–1). 
(3) Различия содержания до и после инфильтрации значимы на уровне p < 0,05. 
(4) н. о. – не определено. 
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Для этого подготовили три вида раствора NaHCO3 (0,04 моль л–1): экспе-
римент № 1 – в деионизированной воде на воздухе; эксперимент № 2 – 
в деионизированной воде в атмосфере азота; эксперимент № 3 – в образце 
подземных вод в атмосфере азота. Последняя система должна аппрокси-
мировать условия отсутствия воздуха в подземных водах. Аэробные усло-
вия поддерживали, готовя раствор в насыщенной воздухом деионизиро-
ванной воде при стандартных атмосферных условиях. Самая высокая ско-
рость выщелачивания мышьяка была получена для насыщенного воздухом 
раствора (эксперимент № 1), далее следовал анаэробный раствор (экспе-
римент № 2), и наименьшая скорость получена для анаэробных подземных 
вод (эксперимент № 3) (рис. 11.7). Концентрация мышьяка резко увеличи-
валась в течение суток, а затем более медленно в последующие дни. 

 
 

 
Рис. 11.7. Изменение скорости выщелачивания мышьяка из песчаника со временем 

при аэробных / анаэробных условиях, [NaHCO3] = 0,04 моль л–1 [121]: 

(■) в деионизированной воде на воздухе, ( ) в деионизированной воде в атмосфере 
азота, (▲) в образце подземных вод в атмосфере азота. 

 
Влияние pH 

 
Влияние концентрации иона водорода H+ на выделение мышьяка прове-
ряли в диапазоне pH 2–10. Значение pH раствора NaHCO3 (0,04 моль л–1) 
было равно 8,5, поэтому pH регулировали, используя концентрированную 
HCl или NaOH. 

Результаты выщелачивания мышьяка при различных значениях pH по-
казаны на рис. 11.8. Значимое выделение мышьяка (2,6–16,4% общего As) 
получено в диапазонах pH < 1,9 и в интервале pH от 8,0 до 10,4. Учитывая, 
что ион HCO3

– является главной формой карбоната при pH между 6,3 и 10,3, 

[As], мкг л–1 

Время, сут0                          1                          2                          3                          4 

0 

10 

20 

30 

40 

50 



145 

 

 
Рис. 11.8. Выделение мышьяка из песчаника на воздухе в растворах 

с различным pH [121] 

 
а при pH 10,3 преобладает CO3

2– (значения pKa для системы карбоната со-
ставляют 6,3 и 10,3), можно предположить, что CO3

2– – основной агент, 
выщелачивающий мышьяк [121]. Хотя CO3

2–, по-видимому, был намного 
эффективнее HCO3

– в выщелачивании мышьяка, для всех экспериментов 
по инфильтрации использовали HCO3

–, чтобы аппроксимировать условия 
подземных вод. Их диапазон pH составлял 7,1–7,3, и самой распространен-
ной разновидностью карбоната, видимо, был HCO3

–. Относительно высо-
кое выделение мышьяка при низком pH (< 1,9) можно объяснить растворе-
нием поглотителя мышьяка в кислых условиях, а не конкурентным вытес-
нением карбонат-ионом [121]. 

После 3 суток инкубации восьми образцов пород с различным содер-
жанием мышьяка (1,6–70,7 мг кг–1) в растворах NaHCO3 (0,04 моль л–1) при 
деаэрированных условиях 0,3–4,0% первоначально присутствовавшего 
мышьяка мигрировали с инфильтрующимся потоком. Найдено линейное 
соотношение между содержанием мышьяка в образцах породы и фильтра-
тах. Полученные результаты позволяют предположить, что концент-
рация растворенного мышьяка в подземных водах была связана с ко-
личеством мышьяка в породах водоносного горизонта. Метод разделе-
ния путем ионного обмена показал, что главная разновидность мышьяка 
в фильтратах, полученных в атмосфере азота, была отрицательно заря-
жена. Эта разновидность составляла 95–100% общего мышьяка в фильтра-
тах, независимо от его содержания в образце породы [121]. 
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11.4. Механизмы выщелачивания мышьяка 

В почвах и отложениях поведение мышьяка в значительной степени опре-
деляется присутствием соединений железа и марганца, органическим ве-
ществом, окислительно-восстановительными реакциями, гидролизом и диф-
фузионной миграцией [121, 136, 144, 262 и др.]. 

Выделение мышьяка в подземные воды часто связывают с окисли-
тельно-восстановительными процессами, и в некоторых случаях одним из 
определяющих процессов является окисление As-содержащих сульфидов. 
Другим источником мышьяка в подземных водах потенциально могут 
быть содержащие мышьяк гидроксиды, если развиваются восстановитель-
ные условия или если эти гидроксиды мигрируют как коллоиды в водо-
носном горизонте. 

11.4.1. Окисление / восстановление в присутствии сульфидов 

Увеличение содержания мышьяка в подземных водах районов сульфидных 
месторождений происходит благодаря окислению сульфидов: FeAsS 
(арсенопирит), As2S3 (аурипигмент), AsS (реальгар), FeAs2 (леллингит). 
При этом образуются водные формы мышьяка H2AsO4

–, H3AsO4 (при вы-
соком положительном Eh и pH 2), H3AsO3, As2S3 (при Eh близком к нулю, 
и pH 2–5) [10]. 

В подземных водах напорного песчаного водоносного горизонта в вос-
точном Висконсине (США) установлены высокие концентрации мышьяка 
(до 12 000 мкг л–1) [214]. Анализ данных по скважинам показал, что пони-
жение статических уровней воды в бытовых скважинах ниже кровли вто-
ричного сульфид-содержащего цементного горизонта сильно коррелиро-
вало с высокими концентрациями мышьяка в подземных водах, и самое 
серьезное загрязнение мышьяком было вызвано локализованными в сква-
жине взаимодействиями воздуха, воды и сульфидов. И хотя загрязнение 
мышьяком было обусловлено окислением природных сульфидов, на него 
влияли колебания уровня воды из-за откачки бытовыми скважинами или 
изменения климата, которые могут расширять географические области, где 
происходит загрязнение [214]. 

M-J. Kim и др. [121] предполагали, что в восстановительной среде 
песчаника (Мичиган) в присутствии иона сульфида (обычного в подзем-
ных водах в Мичигане) и As(V), и As(III) быстро и восстановительно пре-
образуются в нерастворимые осадки сульфида мышьяка: 

 2H3AsO3 + 3H+ + 3HS–  As2S3(аурипигмент) + 6H2O, 

 2As2S3 + 2H+ + 4e–  4AsS(реальгар) + 2HS–. 
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В анаэробной среде мышьяк может также формировать большое коли-
чество устойчивых сульфосолей с различным отношением S : As, которые 
можно представить следующей обобщенной формулой: mMI

2S  nMIIS  
oMIAsS2  pMII(AsS2)2, где M

I и MII соответствуют одновалентным и двух-
валентным металлам [213]. Состояние окисления мышьяка в этих минера-
лах – плюс 3 – как в трехманните (AgAsS2) и сарторите (Pb(AsS2)2). Как 
полагают авторы [121], роль сульфидов и сульфосолей мышьяка в опреде-
лении его уровней в подземных водах намного более важна, чем принято 
считать. 

Однако в аэрированной деионизированной воде в присутствии иона 
бикарбоната выделение мышьяка увеличивается (см. рис. 11.2, 11.3), 
и количество выщелоченного мышьяка зависит от концентрации HCO3

–. 
Концентрация As значимо коррелировала с концентрацией бикарбоната 
и в анаэробных подземных водах [169, 170]. 

Присутствие бикарбонат-иона HCO3
– влияет также на окисление пи-

рита. Увеличение окисления пирита приписывали формированию ком-
плексов «поверхность пирита – Fe(II)CO3», которые облегчают перемеще-
ние электрона от Fe(II) к O2 или другому акцептору электронов [10, 69, 
168]. В отличие от Fe3+, который действует как акцептор электронов, роль 
HCO3

– в окислении пирита является косвенной. Как видно из рис. 11.2, 
скорость окислительного выщелачивания мышьяка в присутствии иона 
бикарбоната выше, по сравнению с ионами железа. Таким образом, 
в аэробном окружении в присутствии этих ионов существуют механизмы 
окисления арсенопирита с выделением AsO3

3– или AsO4
3– или их протони-

рованных разновидностей. Другие сульфиды мышьяка могут окисляться 
аналогичным образом и увеличивать аномальное содержание мышьяка 
в подземных водах [131]. 

Однако результаты исследования M-J. Kim и др. [121] показывают, что 
ион бикарбоната одинаково эффективен в выделении мышьяка из образцов 
горных пород в бескислородной деионизированной воде и подземных во-
дах (см. рис. 11.7), позволяя предположить участие неокислительного про-
цесса выщелачивания. Состояние окисления мышьяка в арсенопирите – 
минус 1 [221], и главная дилемма для сторонников арсенопирита как ис-
точника мышьяка состоит в том, что в анаэробной среде подземных вод, 
которая обычно содержит сульфид и высокие концентрации ионов железа 
и марганца, не существует никакого механизма для изменения состояния 
окисления на +3. Чтобы преодолеть это противоречие, некоторые авторы 
предположили, что арсенопирит или богатый мышьяком пирит сначала 
окисляется (например, в формациях перекрывающих или смежных горных 
пород), а затем арсенат мигрирует и восстанавливается в водоносном гори-
зонте. Проблема этого объяснения состоит в том, что разделить циклы ар-
сената и железа / марганца в аэробной среде не всегда легко. 

Не было установлено никакой значимой связи между содержанием 
мышьяка и железа в образцах горной породы или между их концентра-
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циями в фильтратах [121]. Авторы предположили, что в анаэробных сис-
темах за эффективное выщелачивание мышьяка ответственно формирова-
ние устойчивых арсено-карбонатных комплексов. Реакции растворения 
можно представить следующим образом (используя в качестве примера 
аурипигмент, As2S3): 

 As2S3 + HCO3
–  As(CO3)

+ + AsS2
– + HS–, (11.1) 

 As2S3 + 2HCO3
–  As(CO3)2

– + HAsS2 + HS–, (11.2) 

 As2S3 + HCO3
– + 2H2O  As(CO3)(OH)2

– + HAsS2 + HS– + H+, (11.3) 

 HAsS2 + H2O  HAsS2(OH)– + H+. (11.4) 

Хорошо известно, что ион карбоната формирует устойчивые комплексы 
с As(III). Классические учебники аналитической химии также указывали 
на удивительную растворимость сульфидов мышьяка при повышенном pH 
в присутствии ионов карбоната [213]. 

Для арсено-карбонатных комплексов нет опубликованных констант 
устойчивости. С помощью экстраполяции линейного графика, получен-
ного для опубликованных констант карбонатных комплексов трехвалент-
ных элементов (ряды лантанидов и актинидов) относительно ионных радиу-
сов, константы устойчивости для комплексов мышьяка оценили приблизи-
тельно в 107 для β1 и 1012,5 для β2 ([133, p. 12–14]; [233, p. 986–987]). 
Согласно этим оценкам, которые необходимо подтвердить эксперимен-
тально, карбонатные комплексы могут быть самыми устойчивыми неорга-
ническими разновидностями мышьяка в водной среде. В подземных водах, 
скорее всего, происходит дальнейшее преобразование ионной пары карбо-
ната в обычные оксианионы мышьяка: 

 As(CO3)2
– + 3H2O  H3AsO3 + 2HCO3

– + H+, 

 As(CO3)
+ + 3H2O  H3AsO3 + HCO3

– + 2H+, 

 As(CO3)2
– + 4H2O  HAsO4

2– + 2HCO3
– + 5H+ + 2e–, 

 As(CO3)(OH)2
– + H2O  H3AsO3 + HCO3

–. 

На основе экспериментальных результатов и приведенных реакций 
можно ожидать, что однажды сформированные карбонатные комплексы 
As(III) могут сохраняться в анаэробных условиях подземных вод при pH 
от кислого до нейтрального [121]. Устойчивость карбонатных комплексов 
в подземных водах представляет интерес при рассмотрении вопросов ток-
сичности мышьяка и его удаления из питьевой воды. 
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Присутствие арсено-карбонатных комплексов может объяснить неко-
торые известные несоответствия в геохимии мышьяка в подземных водах. 
Например, многие авторы сообщали о весьма различных концентрациях 
неорганических разновидностей мышьяка в подземных водах [42, 160, 264, 
271]. Часть так называемого As(V) может фактически быть карбонатными 
комплексами As(III), поскольку смола, обычно используемая для отделе-
ния As(III) от As(V), не способна легко различать HAsO4

2–, H2AsO4
–, 

As(CO3)2
– и As(CO3)(OH)2

–. С другой стороны, часть так называемого 
As(III) может быть представлена AsCO3

+, который не удерживался захва-
тывающей анионы смолой [121]. 

Когда аурипигмент As2S3 обрабатывают раствором, содержащим ионы 
HCO3

–, также формируются сульфид и тиоарсенит (уравнения 11.1–11.4). 
Ион сульфида – обычный компонент в подземных водах Мичигана и, по-
видимому, формируется при карбоксилировании сульфидов мышьяка, 
а также, возможно, при диссимиляторном восстановлении сульфата. Судьба 
тиоарсенита в анаэробных подземных водах неясна. В более щелочных 
средах возможна реакция с OH– с формированием HAsS2(OH)– [101]. При 
условиях от околонейтральных до кислых реакция сульфида и тиоарсенита 
с ионом железа, присутствующим в подземных водах в больших количест-
вах, может приводить к формированию множества сульфосолей: 

 Fe2+ + 2AsS2
–  Fe(AsS2)2, 

 4FeS + Fe(AsS2)2  2FeAsS (арсенопирит) + 3FeS2 (пирит). 

Пирит и арсенопирит – обычные диагенетические минералы в песча-
нике Marshall. Таким образом, в некоторых случаях арсенопирит – про-
дукт, а не причина накопления мышьяка в подземных водах [121]. 

11.4.2. Окисление / восстановление в присутствии оксидов 

Изменение состояния мышьяка под действием окислительно-восстанови-
тельного потенциала и pH сильно влияет на его растворимость в почве. 
Изучено влияние окислительно-восстановительного потенциала и pH на 
формы и растворимость мышьяка в загрязненной почве [149]. Такая почва 
была отобрана в окрестности Kolin, LA (США). Участок, расположенный 
вблизи ванны с As, подвергался загрязнению As более 20 лет. Отобранные 
поверхностные образцы (0–20 см) относились к ассоциации, включавшей 
глинистые нагорные почвы с глинистой подпочвой [149]. Мышьяк сооса-
ждался, как As(V), с гидроксидами железа и выделялся при их растворе-
нии. В ходе восстановления до –200 мВ содержание растворенного мышь-
яка увеличилось в 13 раз по сравнению с окислительными условиями при 
500 мВ. Наблюдавшаяся медленная кинетика преобразования As(V) –
 As(III) и высокие концентрации присутствующего Mn указывают, что при 
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восстановительных условиях почвы растворимость мышьяка могла управ-
ляться некоторой фазой Mn3(AsO4)2. 

Прогноз влияния окислительно-восстановительного потенциала (Eh) 
и pH на состояние окисления As показан на рис. 11.9, который был построен 
на основе критически оцененных термодинамических данных [61, 135]. 

Можно заметить, что в зависимости от Eh и pH почвы термодинамиче-
ски доминирующими в ней разновидностями As будут H3AsO3, H2AsO4

–, 
HAsO4

2– или As(s). Чтобы сделать диаграмму более полезной, в нее 
также включили окислительно-восстановительные пары Fe(OH)3 / Fe(II) 
и MnOOH / Mn(II). Поскольку оксиды и гидроксиды железа и марганца 
присутствуют в различной степени окристаллизованности (аморфные, ме-
тастабильные плохо окристаллизованные и кристаллические), фактические 
области стабильности для этих соединений могут отличаться от рассчи-
танных границ от почвы к почве. Чтобы сделать измеренные значения Eh 
пригодными для количественной интерпретации, были также определены 
окислительно-восстановительные разновидности As(III) / As(V), раствори-
мый Mn (Mn(II)), растворимое Fe (Fe(II)) и S(–II). Хотя экспериментальные 
данные ясно показали, что растворимость As главным образом управля-
лась фазой железа, активность Fe(III) в растворе была недостаточна для 
осаждения FeAsO4. Кроме того, минерал FeAsO4, если он сформируется 
в почве, будет растворяться до гидроксида железа и растворимого арсената 
согласно следующему уравнению [61]: 

 FeAsO4 · 2H2O + H2O = H2AsO4
– + Fe(OH)3 + H+ . 

 

 

Рис. 11.9. Диаграмма Eh–pH для системы As – H2O [149] 
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Выделение высоких концентраций Mn в ходе восстановления и мед-
ленная кинетика трансформаций арсенат – арсенит делают вероятным 
осаждение фазы Mn3(AsO4)2 при восстановительных условиях. Это ил-
люстрируют следующие реакции, основанные на термодинамических дан-
ных [135, 208]: 

 log K 

3[MnOOH + 3H+ + e– = Mn2+ + 2H2O] 3  25,27 

3Mn2+ + 2HAsO4
2– = Mn3(AsO4)2 + 2H+ 8,51 

3MnOOH + 2HAsO4
2– + 7H+ + 3e– = Mn3(AsO4)3 + 6H2O 84,32 

Принимая в последнем уравнении активности твердых фаз и H2O за 1 
и подставляя значения 7 и 0,5, соответственно, для pH и pe (Eh = 30 мВ), 
получили значения активности log α (HAsO4

2–) = –16,91. Из этого выраже-
ния следует, что после восстановления MnOOH становится неустойчивым 
и очень небольшого количества растворимого As(V) достаточно, чтобы 
получить перенасыщенность относительно фазы арсената марганца. При 
восстановительных условиях формирование Mn3(AsO4)2 могло установить 
верхний предел для концентраций растворенного арсената. 

Таким образом, в загрязненной почве окислительно-восстановительный 
потенциал и pH управляют составом форм и растворимостью мышьяка. 
Поэтому при оценке поведения As-содержащих соединений в почве важны 
оба этих параметра. Качественно состав форм As изменялся согласно тер-
модинамическим прогнозам. На более высоких окислительно-восстанови-
тельных уровнях As(V) был преобладающей формой мышьяка и раствори-
мость As была низкой. Щелочные условия и / или восстановление As(V) 
до As(III) обусловливали подвижность As. При умеренно восстановитель-
ных условиях (0–100 мВ) растворимость As управлялась растворением 
гидроксидов железа. As соосаждался – как As(V) – с гидроксидами и вы-
делялся в ходе их растворения. При восстановительных условиях из-за 
медленной кинетики трансформации As(V) – As(III) наблюдалось значи-
тельное количество термодинамически неустойчивых форм As(V). Эта 
низкая скорость трансформации и выделение высоких концентраций Mn 
в ходе восстановления делают возможным осаждение фазы Mn3(AsO4)2. 
Если планируется размещение As-содержащих отходов, необходимо пре-
дусмотреть меры по поддержанию высокого окислительно-восстанови-
тельного потенциала и нещелочных условий для минимизации раствори-
мости и подвижности As [149]. 

11.4.3. Окисление / восстановление с участием микроорганизмов 

Авторы [118] попытались экспериментально определить процессы, влияю-
щие на скорость восстановления водной и сорбированной фазы As(V) 
в присутствии микроорганизмов. Эксперименты по восстановлению про-
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водили анаэробно в бутылях для сыворотки в диапазонах концентраций 
As(V) и глюкозы. Для восстановления As(V) в бутыли вводили затравку 
либо с микроорганизмами, экстрагированными непосредственно из сель-
скохозяйственной почвы с природно повышенной концентрацией As (не-
обогащенная почвенная популяция), либо с чистой культурой, полученной 
из той же самой почвы после обогащения (выделения и размножения). При 
концентрациях As(V) в пределах 6–600 мкмоль л–1 скорость восстановле-
ния As(V) почвенной культурой была первого порядка и относительно 
концентрации As(V), и относительно микробной биомассы. Скорости вос-
становления As(V) чистой культурой были в 2–10 раз больше, чем для не-
обогащенной популяции; это позволяет предположить, что восстановители 
As(V) представляли только часть необогащенной популяции. Собранные 
данные показали, что ферментирование глюкозы и потенциальное восста-
новление As(V) чистой культурой были механизмом детоксикации. 

В параллельном исследовании оценивали скорость восстановления 
As(V) необогащенной популяцией в присутствии гетита или ферригидрита. 
Когда окислительно-восстановительный потенциал снижался от 500 мВ 
примерно до 0, в суспензии гетита с высоким поверхностным охватом As 
водная концентрация As уменьшалась приблизительно на 30%, а в суспен-
зии гетита с низким поверхностным охватом As увеличивалась в семь раз. 
В суспензии ферригидрита концентрации водного As в ходе восстановле-
ния возрастали приблизительно в 100 раз быстрее, чем в суспензии гетита 
при подобных исходных водных концентрациях As(V), что соответствует 
различиям в площади поверхности этих Fe-оксидов и в скоростях восста-
новительного растворения. Результаты означают, что скорости выщелачи-
вания As в ходе восстановления в почвах сильно зависят от площади по-
верхности оксида и поверхностного охвата As [118]. 
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12. МИГРАЦИЯ МЫШЬЯКА 

12.1. Влияние pH на миграцию мышьяка 

J. E. Darland и W. P. Inskeep [50] (см. раздел 7.2) изучили влияние pH на 
миграцию AsO4

3– после адсорбции песком, содержащим ферригидрит, при 
значениях pH 4,5 и 6,5 и отметили значительное замедление, хвосты и сла-
бый возврат внесенного AsO4

3– (рис. 12.1). При увеличении pH до 8,5 ми-
грация AsO4

3– была быстрой. 
Сорбция и последующее миграционное поведение AsO4

3– как функции 
pH зависят и от поверхностного заряда сорбирующей твердой фазы, и от 
состава водных форм мышьяка. ТНЗ для аморфного Fe(OH)3 (ферригид-
рит) и α-FeOOH (гетит) располагаются от 8,5 до 7,8 [232]. Можно ожидать, 
что ТНЗ свободного Fe-оксида, присутствующего в песке, попадает в этот 
 
 

 

Рис. 12.1. Миграция арсената (AsO4
3–) через песок [50]: 

pH 4,5; 6,5 и 8,5 (буферировано CO2); условия в колонке см. при рис. 10.2. 
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диапазон, и значит поверхности Fe-оксида преимущественно положитель-
но заряжены при значениях pH 4,5 и 6,5 и отрицательно заряжены при 
pH 8,5. Преобладающая разновидность арсената при pH 4,5 и 6,5 – анион 
H2AsO4

–, а при pH 8,5 – HAsO4
2–. Следовательно, при pH 8,5 сочетание 

преимущественно отрицательной поверхности и более отрицательной рас-
творенной разновидности AsO4

3– способствовало резкому увеличению 
подвижности мышьяка (рис. 12.1). После 10 поровых объемов процент 
внесенного AsO4

3–, возвращенного в потоке из колонки, составлял 35,6; 
39,2 и 100% при pH 4,5; 6,5 и 8,5, соответственно. 

Можно было ожидать, что ни одна из преобладающих минеральных 
фаз, присутствующих в песке (кварц, полевые шпаты), не сорбирует за-
метные количества AsO4

3–. Для сравнения, миграция мышьяка через очи-
щенный кислотой кварцевый песок не показала по существу никакого за-
медления или хвостов при возврате > 95% в пределах пяти поровых объе-
мов (рис. 12.2). Это согласуется с минимальной адсорбцией AsO4

3– 
кварцем, наблюдавшейся в исследованиях серии при pH > 3 [274]. Расчет-
ные плотности участков сорбированного AsO4

3– на моль свободного Fe 
(из максимумов сорбции AsO4

3–) были близки к плотностям участков, по-
лученным для Fe-оксидов в других исследованиях, т. е. присутствующие 
в песке свободные оксиды Fe отвечали за удерживание и медленную де-
сорбцию AsO4

3– в ходе миграции при pH 4,5 и 6,5. 
Увеличенная миграция AsO4

3– при pH 8,5 согласуется с pH-зависимо-
стью реакций поверхностного комплексообразования, описывающих ад-
сорбцию AsO4

3– поверхностями оксида металла, где сорбция AsO4
3– резко 

 

 

Рис. 12.2. Миграция AsO4
3– через очищенный кварцевый песок при pH 7 [50]: 

Условия в колонке см. при рис. 10.2. 
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снижается при pH > 8 [21, 192, 274]. Адсорбцию арсената Fe-гидроксидами 
можно классифицировать как механизм обмена лиганда, и EXAFS пока-
зала, что AsO4

3– формирует комбинацию моно- и бидентатных комплексов 
с поверхностными участками гидроксида Fe [176, 263, 270]. Для адсорбции 
AsO4

3– гетитом реакции обмена лиганда были представлены в виде урав-
нений [83, 92]: 

 FeOH(s) + H3AsO4(aq) = FeH2AsO4(s) + H2O, 

 FeOH(s) + H3AsO4(aq) = FeHAsO4
–(s) + H2O + H+(aq), 

 FeOH(s) + H3AsO4(aq) = FeAsO4
2–(s) + H2O + 2H+(aq), 

 2FeOH(s) + H3AsO4(aq) = Fe2HAsO4(s) + 2H2O, 

 2FeOH(s) + H3AsO4(aq) = Fe2AsO4
–(s) + 2H2O + H+(aq). 

Зависимость сорбции AsO4
3– от pH, прогнозированная по этим реак-

циям, подтверждает увеличенную миграцию при pH 8,5, когда поверх-
ность отрицательно заряжена, а в растворе присутствуют анионы. 

12.2. Миграция в присутствии карбонат-ионов 

Чтобы проверить влияние ионов HCO3
– / CO3

2–, присутствующих в буфе-
рированных системах CO2(g), на миграцию AsO4

3–
 при pH 8,5, J. E. Darland 

и W. P. Inskeep [50] (см. разделы 7.2 и 12.1) провели эксперименты в ко-
лонке с песком, содержащим ферригидрит, в атмосфере, буферированной 
CO2(g), и в N2(g) (рис. 12.3). Образцы выходного потока обеих систем пе-
риодически анализировали на общую щелочность, что дало средние зна-
чения концентраций карбоната 1,2 ммоль л–1 и < 0,1 ммоль л–1 в системах 
CO2(g) и N2(g), соответственно. Значение [HCO3

–] = 1,2 ммоль л–1 согласу-
ется с равновесием ρCO2(g) = 0,0003 атм при pH 8,5. 

После промывания десятью поровыми объемами процент возврата 
AsO4

3– в выходном потоке колонки был 100% в присутствии CO2(g) и > 95% 
в системе N2(g) (рис. 12.3). Хотя большинство (90%) введенного AsO4

3– 
было элюировано за три поровых объема, в обеих колонках все же наблю-
дались хвосты. Миграция AsO4

3– в системе, буферированной CO2(g), пока-
зала небольшое увеличение возврата после трех поровых объемов, т. е. 
в ходе миграции могла происходить некоторая конкуренция HCO3

– / CO3
2– 

с AsO4
3– за адсорбционные участки. Однако результаты приведенного 

сравнения подтверждают, что увеличение миграции AsO4
3– зависело 

прежде всего от знака поверхностного заряда сорбирующей твердой 
фазы, от состава водных форм мышьяка и, в некоторой степени, от 
конкуренции ионов HCO3

– / CO3
2– [50]. 
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Рис. 12.3. Миграция AsO4
3– в песке при pH 8,5 в присутствии CO2(g) / N2(g) [50]: 

Условия в колонке см. при рис. 10.2. 

12.3. Влияние конкуренции фосфата на миграцию мышьяка 

В том же эксперименте [50] увеличение добавки PO4
3– во входном потоке 

колонки при pH 4,5 приводило к повышению возврата внесенного мышьяка 
и заставляло кривые проскока смещаться влево, указывая на уменьшение 
удерживания мышьяка (см. рис. 10.2). Эти результаты согласуются с дру-
гими исследованиями, демонстрировавшими увеличение подвижности 
арсената в присутствии фосфата [189]. После промывания десятью поро-
выми объемами процент возврата внесенного AsO4

3– в выходном потоке 
колонки был 35,6; 36,7; 63,5 и 88,4% при исходных концентрациях PO4

3–, 
равных 0; 13,4; 134 и 1340 мкмоль л–1, соответственно. С добавлением 
фосфата 1340 мкмоль л–1 проскок AsO4

3– происходил вскоре после одного 
порового объема и имел пиковую концентрацию (c/c0) около 1,2. 

Кривые проскока AsO4
3– в присутствии варьирующих концентраций 

PO4
3– при pH 6,5 (рис. 12.4) показали такое же общее поведение, как и при 

pH 4,5, но во всех случаях возврат внесенного AsO4
3– был больше при 

pH 6,5, чем при pH 4,5, что согласуется с влиянием pH, отмеченным выше 
на рис. 12.1. После промывания десятью поровыми объемами процент воз-
врата внесенного AsO4

3– в выходном потоке колонки был 39,2; 45,0; 67,9 
и 91,6% при исходных концентрациях PO4

3– 0; 13,4; 134 и 1340 мкмоль л–1, 
соответственно. И вновь с добавлением 1340 мкмоль л–1 проскок AsO4

3– 
происходил чуть позже одного порового объема и имел c/c0 > 1. 
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Рис. 12.4. Миграция AsO4
3– в песке при pH 6,5 (буферировано CO2) 

в присутствии иона PO4 
3–: [PO4

3–] = 0; 13,4; 134 и 1340 мкмоль л–1 [50]: 

Условия в колонке см. при рис. 10.2. 

 
Наблюдение, что в присутствии PO4

3– в концентрации 1340 мкмоль л–1 
при pH 4,5 и 6,5 отношение c/c0 для проскоков AsO4

3– было больше еди-
ницы, указывает, что AsO4

3– концентрировался на ведущем ребре кривой 
проскока PO4

3–. Измерение концентрации PO4
3– в выходном потоке колонки 

методом ионной хроматографии подтвердило, что проскок PO4
3– проис-

ходил сразу после AsO4
3–. Возврат внесенного AsO4

3– резко увеличивался 
при добавлении PO4

3– в концентрации 1340 мкмоль л–1 во входную нагрузку, 
но все же не превышал 92%. Это может означать, что некоторые участки 
сорбции на песке были специфическими для AsO4

3–, или что десорбция 
AsO4

3– оставалась ограниченной кинетически даже в присутствии высоких 
концентраций PO4

3– [50]. 
Таким образом, на миграцию мышьяка оказывает влияние присутствие 

ионов фосфата и, в некоторой степени карбоната, а также изменение ки-
слотно-щелочных условий, происходит совпадение знаков заряда поверх-
ности поглотителя и адсорбируемого иона. 
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12.4. Коллоиды 

Хотя изолирующее действие гидроксидов железа обычно препятствует 
токсичному накоплению мышьяка в природных водах, считается, что 
он мигрирует в форме различных неохарактеризованных комплексов: 
и как разнообразные хелатированные и другие органические соединения, 
и в коллоидной форме, адсорбированной оксидом железа, силикатом или 
коллоидами глины [124]. Коллоиды железа обычно проходят через исполь-
зуемые фильтровальные устройства. Учитывая адсорбционную способ-
ность оксидов железа для мышьяка, можно допустить его миграцию 
с коллоидами, и поэтому следует оценивать такую возможность на участ-
ках, где обнаружено загрязнение подземных вод мышьяком [124]. 
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13. МОДЕЛИРОВАНИЕ АДСОРБЦИИ И МИГРАЦИИ AS(V) 
В ГЕТЕРОГЕННОЙ СИСТЕМЕ 

Реактивное взаимодействие As(V) с подповерхностной средой существенно 
влияет на движение As в почвах и подземных водах. Как уже отмечалось, 
гидроксиды Fe сильно взаимодействуют с растворенным As(V) и степень 
его адсорбции чрезвычайно pH-зависима. Помимо pH на адсорбцию As(V) 
также влияет присутствие других ионов. Один из наиболее значимых – 
ион фосфата PO4

3–, так как он демонстрирует сходное химическое пове-
дение [115]. Модели поверхностного комплексообразования позволяют 
рассчитывать конкурентную адсорбцию As(V) и P(V) минералами и поч-
вами [141, 142]. 

Мало внимания уделялось скоростям адсорбции / десорбции и их 
влиянию на миграцию мышьяка, хотя адсорбция As(V) некоторыми гете-
рогенными материалами может происходить в течение некоторого времени: 
несколько недель или дольше [137]. Отмечено значимое влияние скорости 
поровых вод, pH и PO4

3– на миграцию As(V) через колонки песка [50, 51]. 
Однако эти явления не были хорошо изучены в системах с потоком через 
гетерогенную (т. е. многокомпонентную) пористую среду. 

В [270] описаны результаты изучения адсорбции и миграции As(V) 
в гетерогенной подповерхностной среде и определены: 1) первичные фи-
зические и химические параметры, влияющие на адсорбцию и миграцию 
As(V), с упором на процессы, которые обусловливают неидеальную (т. е. 
нелинейную, зависящую от скорости) миграцию; 2) способности обычно 
используемых моделей прогнозировать адсорбцию и миграцию As(V) 
в гетерогенной среде. 

Почва, использованная в исследовании [270], получена с водораздела 
Melton Branch в резервации Окридж американского Министерства энерге-
тики в восточном Теннеси. Образцы отобраны на глубине 1,5 м из C-го-
ризонта илистого суглинка, выветрелого из прослоенных последователь-
ностей «сланец – известняк». Известняк выветрился до массивных линз 
глины, лишенных карбонатов, а более стойкий сланец – до сильно трещи-
новатого сапролита. Эту почву выбрали, поскольку она сильно покрыта 
оксидами железа, которые, как известно, участвуют в адсорбции и мигра-
ции As(V) в подповерхностной среде. 

Проводили и моделирование равновесной адсорбции, и объединенное 
моделирование адсорбции и миграции. Изотермы серии равновесий были 
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рассчитаны посредством двух обычных неэлектростатических моделей. 
К экспериментальным данным подогнали и линейную изотерму (1.4), и изо-
терму Фрейндлиха (1.2). 

Поскольку изученная почва сильно покрыта Fe-оксидами, авторы [270] 
предполагали, что адсорбцией As(V) управлял гидроксид железа (HFO), 
и представляли pH-зависимую адсорбцию As(V) посредством обобщенной 
модели адсорбции двойного слоя [64], разработанной для адсорбции HFO 
катионов и анионов. Эту модель выбрали, поскольку она широко исполь-
зуется Агентством по охране окружающей среды США для описания 
и количественного определения адсорбционного поведения загрязнителей-
металлов и металлоидов [252]. Доказано, что этот подход хорошо работает 
при прогнозировании адсорбции As(V) отложениями водоносных горизон-
тов [265] и депонированными твердыми отходами [139]. 

В [270] модель [64] использовали при расчете диапазонов адсорбции 
As(V) для всех экспериментальных наборов данных, кроме эксперимента 
с CO3

2– (поскольку в модели не были доступны никакие константы равно-
весия для адсорбции CO3

2– к HFO). В модель были включены реакции по-
верхностного комплексообразования As(V): 

 >Fe–OH + AsO4
3– + 3H+  >Fe–H2AsO4

0 + H2O, (13.1) 

 >Fe–OH + AsO4
3– + 2H+  >Fe–HAsO4

– + H2O, (13.2) 

 >Fe–OH + AsO4
3– + H+  >Fe–AsO4

2– + H2O, (13.3) 

 >Fe–OH + AsO4
3–  >Fe–OHAsO4

3–, (13.4) 

где >Fe – представляет связанное на поверхности Fe. Из-за химического 
подобия PO4

3– и AsO4
3–(V) поверхностные реакции, использованные для 

описания взаимодействия PO4 с поверхностью Fe-групп, аналогичны урав-
нениям 13.1–13.4 с заменой As на P. Однако константы равновесия отли-
чаются, отражая относительную силу поверхностных связей PO4

3– и Fe. 
Уравнения массового баланса и действия масс, включенные в модель, были 
решены с помощью MINTEQA2 (версия 4.0) и ее стандартной термоди-
намической базы данных, включающей уравнения 13.1–13.4. Параметры 
типа удельной площади поверхности и плотности участков взяты в [64]. 

Эксперименты в колонке промоделировали, используя одномерное 
уравнение реакции адвекции – дисперсии: 

 
дx

дc

дx

cд
D

дt

дc

дt

дq
ρ  

2

2

b , (13.5) 

где ρb – объемная плотность почвы (масса, М, длина, L–3), t – время (T), 
θ – объемное содержание воды (L3 L–3), c – концентрация в растворе (М L–3), 
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D – коэффициент гидродинамической дисперсии (L2 T–1), x – расстояние 
по колонке (L), v – средняя скорость Дарси (L T–1), q – адсорбированное 
количество (М М–1). 

 
При моделировании обычно предполагают, что миграция реактивных 

загрязнителей происходит с локальным равновесием, т. е. процесс адсорб-
ции протекает быстро по сравнению с миграцией посредством дисперсии 
и адвекции [39]. Если получено адсорбционное равновесие, то соотноше-
ние между мгновенными скоростями изменения адсорбированного коли-
чества и водной концентрации можно рассчитать, дифференцируя уравне-
ние Фрейндлиха 1.2 относительно времени: 

 
дt

дc
Kcn

дt

дq n 1/1)/1(  . (13.6) 

Уравнения 13.5 и 13.6 – это система частных дифференциальных урав-
нений, которая представляет реактивную модель миграции в предположе-
нии локального равновесия. Если изотерма адсорбции линейна (т. е. n = 1), 
то систему уравнений 13.5 и 13.6 можно решить аналитически; получен-
ную модель называют линейной моделью локального равновесия (LLE). 
Если изотерма адсорбции нелинейна (n  1), то систему 13.5–13.6 следует 
решать численно, и полученную модель называют нелинейной моделью 
локального равновесия (NLLE). Модели LLE и NLLE были применены 
с использованием мультиреакционной модели миграции (MRTM) [216], 
которая решает уравнения численно. Чтобы подтвердить правильность 
результатов MRTM, численное решение модели LLE сравнили с аналити-
ческим решением. Подгонки моделей к экспериментальным данным оха-
рактеризовали количественно, рассчитав среднеквадратичную ошибку 
(RMSE) прогноза для экспериментальных точек данных. 

После установления минимального времени для приведения в равно-
весие, определили изотерму серии адсорбций при природном pH почвы 4,5 
(рис. 13.1). Результаты показывают, что с увеличением охвата поверхности 
происходит снижение адсорбционной способности этой почвы для As(V) 
и миграция As(V) в подповерхностной среде существенно сдерживается 
взаимодействием с твердой фазой. Данные располагались явно нелинейно, 
но к ним подогнали линейную изотерму, поскольку при моделировании 
реактивной миграции растворенного вещества обычно используют линей-
ную аппроксимацию адсорбции, несмотря на ее ограничения [34, 39]. Ли-
нейной изотерме лучше всего соответствовала константа равновесия 
Kd = 345  33 л кг–1. Подгонка данных к изотерме Фрейндлиха была более 
точной и дала следующие оценки параметров: KF = 278  1 л кг–1 и 
1/n = 0,32  0,02. Эти параметры использовались впоследствии в прогно-
зировании результата экспериментов по миграции As(V). 
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Рис. 13.1. Изотермы адсорбции As(V) [270]: 

pH 4,5; фоновый раствор NaNO3, I = 0,01 моль л–1. 

 
В большинстве случаев получено достаточно хорошее согласие между 

экспериментальными данными и прогнозами модели при соответствую-
щих предположениях в моделировании. Это означает, что адсорбционную 
способность гетерогенных, многокомпонентных материалов для As(V) 
можно прогнозировать, зная содержание в почве Fe-оксидов и pH в преде-
лах рассчитанной RMSE. 

Данные серийных экспериментов указывают на несколько усложняю-
щих факторов, от которых могут зависеть адсорбция и миграция As(V) 
в системах с потоком. Сюда входят нелинейная адсорбция, неравновесие 
адсорбции и влияние химических параметров (pH и присутствие фосфа-
тов) на миграцию мышьяка в подповерхностной среде. Далее были прове-
дены эксперименты в колонке, чтобы установить влияние этих параметров 
в системах с потоком. 

При природном pH почвы 4,5 кривая проскока была асимметрична 
(рис. 13.2), что характерно и для нелинейной адсорбции, и для адсорбции 
с ограниченной скоростью [39]. Кривая проскока демонстрирует значимое 
удерживание As(V) из-за химических взаимодействий с подповерхност-
ными материалами. Фиксируемые концентрации As(V) не появлялись 
в потоке из колонки почти до 200 поровых объемов. Миграционный экс-
перимент также проиллюстрировал другое явление, не выявленное в се-
рии, – присутствие необратимо адсорбированной и / или медленно десор-
бирующейся фракции. После более 100 поровых объемов десорбции кон-
центрация As(V) уменьшалась очень медленно, проявляя эффект хвоста. 
В этой точке численное интегрирование кривой потока показало, что воз-
врат As(V) составил только 44% поступления общего As(V). Низкий воз-
врат позволяет предположить, что значительная доля исходного мышьяка 
фактически необратимо адсорбировалась почвой. Присутствие необрати-
мой или медленно десорбирующейся фракции было также обнаружено на 
загрязненных As участках [125, 126]. 
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Рис. 13.2. Относительная концентрация As(V) в выходном потоке в зависимости 

от количества инфильтровавшихся поровых объемов [270]: 

pH = 4,5; фоновый раствор NaNO3, I = 0,01 моль л–1; co = 1 мг л–1; скорость поровых вод 
0,53 см мин–1. 

 
Проскок As(V) прогнозировали по построенной изотерме (см. рис. 13.1) 

и двум моделям равновесной адсорбции. Обе модели предполагают, что 
мгновенно создается адсорбционное равновесие между жидкостью и твер-
дой фазой. Модель LLE прогнозировала пиковую концентрацию As(V), 
подобную таковой для экспериментальных данных. Однако прогнозный 
пиковый проскок происходил приблизительно на 600 поровых объемов 
позже наблюдаемого. Эта модель тоже не показала хвоста, наблюдавше-
гося на кривой проскока по данным эксперимента. Модель также завысила 
количество As(V), доступного для возврата, поскольку в прогнозной кри-
вой проскока получен 100% возврат, тогда как на экспериментальной кри-
вой – только 44%. Различие между экспериментальными и прогнозными 
результатами можно приписать нарушениям основных предположений 
модели: нелинейности изотермы и зависимости адсорбционного равнове-
сия от скорости. Заданная скорость поровых вод (53 см мин–1) приводит 
к значению времени гидравлического присутствия 3,21 мин, которое 
слишком мало для установления равновесия между As(V) и почвой со-
гласно кинетическим данным (рис. 13.3). Недостатки этой модели приме-
чательны, поскольку она обычно используется при прогнозировании ми-
грации As(V) [41] и других загрязнителей в подповерхностной среде [34]. 

Модель NLLE, использующая параметры нелинейной изотермы 
Фрейндлиха (KF = 278 л кг–1 и 1/n = 0,32), прогнозировала данные точнее, 
чем модель LLE. 

И NLLE, и LLE предполагают полную обратимость адсорбционной 
реакции. Однако модель LLE не показала такой эффект хвоста, как модель 
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Рис. 13.3. Адсорбция As(V) как функция времени [270]: 

а) водная фаза, б) содержание в твердой фазе; 40 г л–1 почвы; pH 4,5; фоновый раствор 
NaNO3, I = 0,01 моль л–1. 

 
NLLE и экспериментальные данные. Различия в двух моделях указывают, 
что линейность или нелинейность, с которой можно описать данные изо-
термы, играет ключевую роль в прогнозе кривых проскока даже в отсутст-
вие зависимости адсорбции от скорости. 

Присутствие необратимой или медленно десорбирующейся фракции 
обнаружило интересное явление по сравнению с прогнозированными ре-
зультатами в предположении адсорбционного равновесия (см. рис. 13.2). 
Адсорбция с ограниченной скоростью теоретически способствует большей 
подвижности подповерхностных загрязнителей по сравнению с теми, ко-
торые быстро достигают адсорбционного равновесия, что подтверждает 
исходная кривая проскока. Обнаружимая концентрация As(V) появилась 
в потоке из колонки раньше, чем прогнозировалось обеими моделями. Од-
нако из-за присутствия необратимой или медленно десорбирующейся 
фракции пиковая водная концентрация и общий возврат As(V) были ниже, 
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чем прогнозированные по двум равновесным моделям. Это может иметь 
большое значение для подповерхностного загрязнения As(V). Хотя под-
поверхностный As(V) может достигнуть заданной точки (например, гра-
ницы участка) быстрее, чем прогнозируется моделями, общая подвиж-
ность в терминах максимальных концентраций и общего возврата может 
быть ниже, чем прогнозированная по моделям. 

Повышение скорости поровых вод в три раза от 0,53 до 1,6 см мин–1 
(уменьшение времени присутствия в колонке от 3,2 до 1,1 мин) значительно 
увеличило подвижность As(V) (рис. 13.4) – еще одно подтверждение ад-
сорбционного неравновесия. Обнаружимые концентрации As(V) в выход-
ном потоке наблюдались приблизительно после 15 поровых объемов – на 
порядок быстрее, чем при более низкой скорости поровых вод 0,53 см мин–1. 
Примерно через 875 поровых объемов относительная концентрация в по-
токе достигла максимума 0,850. Важно, что необратимая или медленно 
десорбирующаяся фракция и связанная с этим степень удерживания 
(хвост) также уменьшились. Приблизительно после 1800 поровых объемов 
концентрация As(V) в выходном потоке стала ниже предела обнаружения 
и возврат As(V) составил 76%. При более высокой скорости поровых вод 
происходили уменьшение количества поровых объемов, требуемого для 
проскока, и увеличение пиковой относительной концентрации проскока 
и возврата As(V). Повышенная скорость поровых вод также оказала замет-
ное влияние на асимметрию кривой проскока, характерную для адсорбци-
онного неравновесия. 

Как прогнозировалось по данным серии (рис. 13.5), повышение pH от 
4,5 до 9,0 значительно увеличило подвижность As(V) (рис. 13.4). Это опре-
делили по начальному проскоку, пиковой концентрации проскока и общему 

 
 

 
Рис. 13.4. Влияние скорости поровых вод, pH и [PO4

3–] на миграцию As(V) [270]: 

Фоновый раствор NaNO3, I = 0,01 моль л–1; co = 1 мг л–1. 
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Рис. 13.5. Влияние различных факторов на адсорбцию As(V) [270]: 

а) pH; б) ионной силы (I), [As(V)] и [CO3
2–]; в) [PO4

3–]; суспензия почвы 5 г л–1. Если 
не указано иначе, фоновый раствор NaNO3, I = 0,01 моль л–1, [As(V)] = 1 мг л–1. 
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возврату As(V). При той же скорости поровых вод проскок As(V) начался 
после < 15 поровых объемов при pH 9 по сравнению с > 200 поровых объ-
емов при pH 4,5. Кроме того, общий возврат увеличился до > 65%. Хвост 
также уменьшился: после 2000 поровых объемов потока концентрация 
As(V) была ниже предела обнаружения (< 5 мкг л–1). Изменение pH до-
полнило результаты серии равновесных экспериментов, показав, что уве-
личение pH приводит к уменьшению общей адсорбции. Эти результаты 
означают, что снижение адсорбированного количества приводит к соот-
ветствующему уменьшению количества необратимо или медленно десор-
бирующегося As(V). 

Присутствие иона PO4
3– оказало наиболее сильное влияние на адсорб-

цию мышьяка и как результат – на подвижность и общий возврат As(V). 
Фиксируемая концентрация мышьяка появилась в потоке почти немед-
ленно. Возврат As(V) из этой колонки был 92% – наиболее высокий из 
всех проведенных экспериментов. Добавление PO4

3– уменьшило необра-
тимую или медленно десорбирующуюся фракцию, что сильно увеличило 
подвижность As(V). 

Результаты по влиянию фосфата важны. В отсутствие PO4
3– мышьяк 

был относительно неподвижным анионом, а в присутствии фосфата 
([PO4

3–] = 0,25 ммоль л–1) – относительно подвижным. Хотя это содержа-
ние PO4

3– выше, чем во многих подповерхностных системах, фосфат по-
всеместно присутствует в природе. Кроме того, существует множество 
сельскохозяйственных районов, где и мышьяк, и фосфат добавляют в почву 
как пестицид или удобрение. 
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14. ФОРМИРОВАНИЕ ТВЕРДЫХ ФАЗ МЫШЬЯКА 

Формирование твердых фаз мышьяка, которое ограничивало бы его рас-
творимость в сточных и природных водах, было предметом серьезных ис-
следований и предположений [78, 139, 203, 210, 244]. Поиск в мине-
ралогических базах данных, доступных в Интернете, показывает, что су-
ществует более 490 известных минералов, которые содержат мышьяк 
в качестве первичного компонента. Эти минералы включают сульфиды 
мышьяка, арсенаты и арсениды и присутствуют в уникальных геологи-
ческих условиях типа рудных месторождений и геотермальных обстано-
вок. Множество попыток идентификации возможного влияния раствори-
мости на концентрации As(V) и As(III) основывались на геохимических 
расчетах растворимости. Поскольку термодинамические константы и ки-
нетические данные существуют для очень ограниченного числа твердых 
фаз мышьяка [210] и даже эти данные недостаточно надежны, расчеты 
растворимости мышьяка на термодинамической основе в лучшем случае 
проблематичны [30]. 

14.1. Арсенатные минералы в почвах и их растворимость 

Понимание формирования твердой фазы As в почвах важно, поскольку это 
может влиять на концентрации мышьяка в растворе. Многие исследова-
тели допускали, что в кислых почвах, возможно, наиболее обычны арсенаты 
Fe и Al [210]. Найдена высоко значимая корреляция между As и Fe2O3 

в почвах юго-востока Италии [194]. Вероятно, в этих почвах концентрации 
As определяются арсенатом Fe. Вышеупомянутые сообщения и многие 
другие [78, 149] допускали формирование некоторого вида соединений 
As–Fe, As–Al и As–Ca в почвах, но точная химическая природа таких ас-
социаций не была определена. Для изучения их химической природы при-
меняют термодинамические расчеты. 

Арсенатные минералы, видимо, формируются в системах окисленных 
почв [78, 149, 194]. Рассчитаны термодинамические изотермы растворимо-
сти различных арсенатов (рис. 14.1). Арсенаты Cd, Ni, Pb, Cu и Zn были 
более растворимы, чем Ca3(AsO4)2(c) («c» обозначает кристаллическую 
форму), и не показаны на рис. 14.1. Изотермы растворимости Fe3(AsO4)2(c), 
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Рис. 14.1. Термодинамические изотермы растворимости арсенатных минералов 

в почвах [210]: 

Расчет проведен на основе констант равновесия из табл. 4.1. 

 
Ca3(AsO4)2(c) и Mn3(AsO4)2(c) очень близки, и в щелочных почвах в каж-
дом практическом случае могут формироваться все или любые из этих 
соединений. Предполагается, что из-за сходства зарядов ионов взаимодей-
ствие между Mn и As в почвах ограничено. Арсенаты Al и Fe(III) слишком 
растворимы, чтобы существенно присутствовать в щелочных почвах. 

Подтверждая это предположение, спектроскопические результаты ясно 
показали, что в ходе рассмотренных выше экспериментов С. С. Fuller и др. 
с ферригидритом [80] по соосаждению или адсорбции As(V) после синтеза 
(см. раздел 9.2) в околонейтральных или слабощелочных растворах при 
ионной силе 0,02 никакие твердые фазы не формировались [263]. 

Однако при более кислых условиях это возможно. Например, скоро-
дит – термодинамически устойчивая фаза при pH 2 [202], а в кислых, бога-
тых сульфатом водах, как известно, формируется слабоокристаллизован-
ный оксигидроксисульфат железа [35]. По аналогии, в более кислых усло-
виях возможно формирование слабоокристаллизованного оксигидроксиар-
сената железа. И Ca3(AsO4)2(c), и Mn3(AsO4)2(c) находятся в равновесии 
с соответствующими карбонатами, которые неустойчивы в кислых почвах. 
Поэтому для таких почв рассматриваются изотермы растворимости 
Ca3(AsO4)2(c) (в равновесии с CaSO4  2H2O – гипс), FeAsO4(c), AlAsO4(c) 
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и Fe3(AsO4)2(c). Рис. 14.1 показывает, что в почвах с pH < 5 FeAsO4(c) 
и AlAsO4(c) менее растворимы, чем Ca3(AsO4)2(c). Это означает, что при 
очень кислых условиях в загрязненных As почвах могут формироваться 
FeAsO4(c) и AlAsO4(c) [210]. 

Предполагалось также, что твердой фазой, ограничивающей раствори-
мость As(V), может являться Ba3(AsO4)2. Однако нет никакого физичес-
кого подтверждения существования такой твердой фазы в геологических 
системах. Поэтому либо неправильно определены ее термодинамические 
свойства, либо ее осаждение ингибируют кинетические ограничения [30]. 
Этот вывод подтвердили исследования [68], показавшие, что арсенат бария 
значительно менее устойчив, чем считалось ранее, особенно в присутствии 
углекислого газа, ионов натрия и хлора. 

Интересно, что на рис. 14.1 Ca3(AsO4)2(c) и Fe3(AsO4)2(c) демонстри-
руют противоположное поведение. С уменьшением pH почвы концентра-
ции As в почвенных растворах в равновесии с Ca3(AsO4)2(c) возрастают. 
Однако можно заметить обратную тенденцию для концентрации As в поч-
венных растворах, которые находятся в равновесии с Fe3(AsO4)2(c). Это 
различие в поведении растворимости Ca3(AsO4)2(c) и Fe3(AsO4)2(c) может 
помочь дифференцировать факторы, определяющие концентрации As 
в щелочных почвах [210]. 

Горная промышленность и применение содержащих мышьяк пестици-
дов могут вызвать поступление соединений арсената в почвы и отложения. 
При замачивании почвы твердые фазы арсената могут оказаться в биоти-
чески восстанавливающих условиях и подвергаться восстановительному 
растворению. Имеется сравнительно мало данных по системам, в которых 
хорошо охарактеризованные твердые фазы арсената находились в восста-
новительных условиях, и мало информации о восстановлении связанного 
с минералом арсената. 

14.2. Термодинамические расчеты условий растворимости 
арсенатов 

Для прогнозирования условий растворимости ассоциированного с ми-
нералами As провели термодинамические расчеты поведения пяти арсена-
тов [203]. При вычислении значения Eh° использовались уравнения реак-
ций (табл. 14.1) и данные о свободной энергии Гиббса или произведении 
растворимости (табл. 14.2). Термодинамические данные для всех других 
разновидностей взяты в [260]. Принято, что арсенит находился в форме 
H3AsO3

0. Поскольку в литературе не было найдено никаких термодинами-
ческих данных для MnHAsO4, расчеты с Mn3(AsO4)2 и Mn3(AsO4)2 · 8H2O 
проведены только для сравнения. 

При исходных окислительных условиях арсенаты кальция и натрия бы-
ли растворимы, поэтому арсенат распределился между раствором и твердой 
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Т а б л и ц а  14.1 

Реакции восстановительного растворения различных 
арсенатных минералов [203] 

№ Уравнение 

1 FeAsO4 · 2H2O(s) + 3e– + 5H+ = Fe2+ + H3AsO3
0 + 3H2O 

2 FeAsO4 · 2H2O(s) + e– + 2H+ = Fe2+ + H2AsO4
– + 2H2O 

3 CaHAsO4(s) + 2e– + 4H+ = Ca2+ + H3AsO3
0 + H2O 

4 AlAsO4 · 2H2O(s) + 2e– + 2H+ = Al(OH)3(s) + H3AsO3
0 

5 Mn3(AsO4)2(s) + 4e– + 10H+ = 3Mn2+ + 2H3AsO3
0 + 3H2O 

6 Mn3(AsO4)2 · 8H2O(s) + 4e– + 10H+ = 3Mn2+ + 2H3AsO3
0 + 10H2O 

Т а б л и ц а  14.2 

Термодинамические данные для восстановления различных 
арсенатных минералов [203] 

 

Арсенат ∆G°f
 (1), 

кДж моль–1 
Ссылка Реакция 

(табл. 14.1) 
Расчетный Eh°(2), 

В 

FeAsO4 · 2H2O –1263,52 [61] 1 0,57 

FeAsO4 · 2H2O –1263,52 [61] 2 0,44 

CaHAsO4 –1287,21 [202] 3 0,74 

AlAsO4 · 2H2O –1685,02 Рассчитано по [16] 4 0,57 

Mn3(AsO4)2 –2145 [202] 5 0,75 

Mn3(AsO4)2 · 8H2O –4042 Рассчитано по [16] 6 0,76 

(1) Стандартная свободная энергия образования Гиббса. 
(2) Eh° = ∆G°r/nF, где ∆G°r – свободная энергия Гиббса реакции, F – константа Фарадея, 

n – число переданных электронов. 
 
 
фазой в течение первых суток после замачивания. Часть растворенных 
арсенатов осталась в растворе и позже восстановилась до арсенита, другая 
часть быстро сорбировалась почвой, и еще некоторое количество сорбиро-
валось более медленно. 

Арсенат железа (скородит) при окислительных условиях имеет очень 
низкую растворимость. Используя компьютерную программу определения 
химического состава MINTEQ [16], рассчитали прогнозные концентрации 
растворенного общего мышьяка (все разновидности) для систем, содер-
жащих скородит, арсенат марганца и AlAsO4 · 2H2O (рис. 14.2). 
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Рис. 14.2. Общий растворенный As как функция 

окислительно-восстановительного потенциала (Eh) для почвы, 
обработанной арсенатными минералами и арсенатом натрия [203]: 

Вертикальные и горизонтальные линейки – стандартные отклонения; точки без линеек 
имеют ошибки меньше, чем символы. 

 
Арсенат алюминия при окислительных условиях частично растворим, 

но большая доля минерала сохранилась после первых суток замачива- 
ния. Значительная часть As восстановилась, не переходя в растворенную 
фазу [203]. Количество арсенита в твердой фазе было примерно в 10 раз 
больше, чем в растворе; вторичные реакции, включающие захват арсенита 
в структуру твердой фазы, не учитывались в расчетах MINTEQ, и равнове-
сие описано реакцией 4 (табл. 14.1). Судя по данным XANES (рентгенов-
ская абсорбционная спектроскопия околореберных структур), арсенат 
алюминия наиболее восприимчив к быстрому восстановительному изме-
нению, но выделившийся мышьяк распределяется в твердую фазу [203]. 

Растворимость арсената марганца (MnHAsO4) невозможно было рас-
считать из-за недостатка термодинамических данных для этой разно-
видности. Для сравнения рассматривали Mn2(AsO4)3 · 8H2O, прогнозная 
растворимость которого является наибольшей при восстановительных ус-
ловиях и превышает наблюдаемую концентрацию растворенного As. Не-
соответствие между прогнозной и наблюдаемой концентрацией раство-
ренного As можно объяснить вторичной сорбцией «выделенного» As. 

[Asобщ.], мкмоль л–1 

 Арсенат

● кальция 
▼ алюминия 
■ натрия 
▲ железа 
◆ марганца

Eh, мВ 400 300 200 100 0 -100

600 

400 

200 
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При аэробных условиях кажущаяся растворимость арсенатов снижа-
лась в порядке CaHAsO4 = Na2HAsO4 · 7H2O > AlAsO4 · 2H2O > MnHAsO4 
> FeAsO4 · 2H2O; при анаэробных (окислительно-восстановительный по-
тенциал < 0 мВ) – она соответствовала последовательности FeAsO4 · 2H2O 
 CaHAsO4 = Na2HAsO4 · 7H2O > AlAsO4 · 2H2O > MnHAsO4 [203]. 

Таким образом, при начальных окислительных условиях арсе-
наты кальция и натрия полностью растворялись. Анализ методом 
XANES показал, что As в AlAsO4 · 2H2O быстро преобразовывался 
в твердую фазу As(III). Арсенат марганца дал наименьшее количество 
растворенной и твердой фаз As(III) среди всех минералов. Арсенат 
железа подвергался восстановительному растворению, выделяющему 
As(III) в растворенную и твердую фазы, пока продолжали преобладать 
анаэробные условия [203]. 

14.3. Переменные окислительно-восстановительные условия 
и растворимость минералов As(III) в почвах 

Сведения о трансформациях As в переменных окислительно-восстанови-
тельных условиях в почве ограничены [149]. Поэтому, чтобы показать 
окислительно-восстановительные преобразования минералов, содержащих 
As(III) и As(V), в почвенной среде, принят термодинамический подход 
к моделированию растворимости. Построены термодинамические изотер-
мы растворимости оксидов и сульфидов As(III) (рис. 14.3). Для сравнения 
приведены изотермы растворимости соединений As(V) – Fe3(AsO4)2 

и Ca3(AsO4)2, чтобы показать влияние окислительно-восстановительных 
условий и на их растворимость. На рис. 14.3 видно, что в почвах с окисли-
тельно-восстановительными условиями выше pe + pH 5 минерал с As(V) – 
Fe3(AsO4)2 – более устойчив, чем все минералы As(III). Оксид As2O3 хоро-
шо растворим. Однако в более восстановительных условиях сульфиды 
As(III) – самые устойчивые минералы As. Формирование сульфидов про-
исходит при pH ниже 5,5 и значениях Eh около 0. При очень низких значе-
ниях Eh может формироваться арсин (AsH3) В анаэробных системах почв 
арсен-оксиды менее устойчивы, чем сульфиды. Растворимость всех суль-
фидов As(III) резко отвечает на окислительно-восстановительные измене-
ния и варьирует в узком диапазоне. Из-за этих свойств в анаэробной сис-
теме почвы могут формироваться любой или все эти сульфиды. 

Кроме того, пирит (FeS2) содержит в своей кристаллической структуре 
значительную массу соосажденного (т. е. поглощенного) мышьяка [214] 
и является источником и / или определяет растворимость растворен- 
ного As(III). 

Хотя и не бесспорно, но можно предположить, что концентрации 
растворенного As(V) в природных водах и почвах вряд ли определяются 
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Рис. 14.3. Термодинамические изотермы растворимости арсенитных 
минералов в почвах [210]: 

Для сравнения включены два арсенатных минерала. 

 
твердыми фазами мышьяка, если его концентрации не повышены, как 
в сточных водах горной промышленности, промышленных стоках или ос-
татках от сгорания природного топлива. 
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15. МЫШЬЯК (III) В ПОДЗЕМНЫХ ВОДАХ 

Распространенность мышьяка (III) в окружающей среде связана с окисли-
тельно-восстановительными и кислотно-щелочными условиями, а также 
с присутствием лигандов, которые могут конкурировать за адсорбционные 
места минеральных поверхностей. Механизм, способствующий подвижно-
сти As(III) в подземных водах, – это формирование в аллювии восстанови-
тельных условий. Такие условия могут приводить к концентрациям мышь-
яка в подземных водах порядка сотен микрограммов в литре. 

Арсенит-содержащие соединения, поступающие из промышленных 
источников, попадают в почву и являются предметом важных экологиче-
ских исследований. Депонирование зольной пыли в почве приводит к ее 
продолжительному контакту с растворами, содержащими различные кон-
центрации As(III). Например, концентрации мышьяка, поступающего из 
зольной пыли в почвенные воды, варьируют от 3 до 325 мг л–1, из них от 
10–100% мышьяка в фильтратах из угольной зольной пыли – в форме 
As(III) [67]. Поскольку As(III) намного более токсичен, более растворим 
и подвижен, чем As(V), важно знать интенсивность и скорость реакции 
между As(III) и почвой. 

15.1. Влияние pH и точки нулевого заряда поверхности 
адсорбента 

Совместное влияние pH и ТНЗ адсорбента объясняет многие из отличаю-
щихся результатов, о которых сообщают различные авторы. Влияние pH 
на растворенные разновидности As(III) показано на рис. 15.1. При pH ниже 
9 нейтральные молекулы мышьяковистой кислоты (H3AsO3, или HAsO2  H2O) 
будут доминирующими разновидностями в растворе. 

Для большинства природных вод pH 6–8 далек от pKa мышьяковистой 
кислоты – 9,2, поэтому реакция адсорбции, вероятно, происходит между 
незаряженной поверхностной гидроксильной группой и незаряженной 
молекулой мышьяковистой кислоты. Можно ожидать, что в таких усло-
виях pH не будет оказывать никакого влияния. Однако изучение зависимо-
сти от pH адсорбции As(III) на силикагеле, насыщенном гидроксидом же-
леза, показало, что она увеличивается до pH 9,2 [124]. На активированном 



 

 

Рис. 15.1. Распределение форм мышьяка как функция pH [124]: 

A – анион кислоты. 
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глиноземе и боксите в диапазоне pH 4–9 отмечалось только небольшое 
изменение адсорбции As(III), но выше pH 9 адсорбция заметно уменьша-
лась [95]. 

Исследование адсорбции As(III) каолинитом и монтмориллонитом 
показало, что для каолинита максимум адсорбции As(III) возрастал с уве-
личением pH, а для монтмориллонита максимум наблюдался при pH 
около 7 [77]. Авторы не дали никакого объяснения этому очевидному не-
соответствию. Возможно подобные различия связаны с влиянием ТНЗ, 
поскольку она может широко варьировать – от 2,0 до 12,4. Примером слу-
жат опубликованные значения ТНЗ для различных оксидов железа и алю-
миния и гидроксидов. Так, Fe3O4 имеет ТНЗ 6,5, тогда как у аморфного 
гидроксида железа (Fe(OH)3) ТНЗ 8,4. Гидроксид алюминия (AlOH3) имеет 
ТНЗ 5, оксид алюминия (α-Al2O3) – ТНЗ 9,1 ([231, p. 478]). Предотвратить 
формирование или изменение этих оксидов железа и алюминия в экспери-
менте трудно. 

В [222] установили, что ТНЗ гематитового адсорбента, использован-
ного в эксперименте, была около 7,1. Нейтральные молекулы HAsO2 были 
преобладающими разновидностями до pH 9. Максимальная адсорбция про-
исходила при значении pH 7, которое находится на положительной сторо-
не от ТНЗ, т. е. можно предположить, что реакции специфической адсорб-
ции, а также электростатические реакции являются важными механизмами. 
Результаты этой работы подтверждают исследования [191], где отмечено, 
что если ТНЗ суспензии определять как функцию адсорбированного коли-
чества As(III), то это значение становится тем меньше, чем больше As(III) 
адсорбировано. Показано также, что реакция была очень быстрой, и мак-
симальная адсорбция для гематита происходила при pH 7 (рис. 15.2). 

 
 

 

Рис. 15.2. Влияние pH на адсорбцию As(III) гематитом [124]: 

[As(III)] = 133,49 мкмоль л–1; 20°C. 
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Изменения поверхности гематита (ТНЗ = 7,1) с pH схематично пока-
заны на рис. 15.3 [222]. В очень кислой среде адсорбирующие поверхности 
сильно протонированы и As(III) присутствует как нейтральная мышьяко-
вистая кислота – HAsO2  H2O или H3AsO3 (рис. 15.1). В этих условиях 
адсорбция невелика. С ростом pH протонирование поверхности уменьша-
ется, и постепенно заряд поверхности приближается к нулю при pH 7. 
Диссоциация нейтральной молекулы HAsO2 начинается при pH > 5, и ко-
личество отрицательно заряженных ионов резко увеличивается, однако 
поверхность еще положительно заряжена, и тогда адсорбция мышьяка 
также резко возрастает. При pH > 7 поверхность меняет заряд на отрица-
тельный, противоионы начинают отталкиваться – адсорбция снижается. 

 

 

Рис. 15.3. Изменение поверхности гематита (ТНЗ 7,1) с pH [124] 

 
Сравнивая результаты, приведенные в [124] для силикагеля, насыщен-

ного гидроксидом железа (pHmax 9,2), а также для активированного глино-
зема и боксита (pHmax 9), с результатами, полученными в [223] для гема-
тита (pHmax 9,2), можно заключить, что в природных условиях для почв 
и пород (pH 6–8) адсорбция As(III) будет увеличиваться до pH ~9,2. В за-
висимости от pH и природы адсорбента могут быть важны как специ-
фическая адсорбция, так и электростатическое взаимодействие. 

15.2. Окислительно-восстановительные реакции As(III) 

Как уже отмечалось выше, при слабовосстановительных условиях стано-
вятся устойчивыми разновидности мышьяковистой кислоты и арсенита 
(H3AsO3, H2AsO3

– и HAsO3
2–) (рис. 15.4). В почвах с околонейтральным pH 

переход от As(V) к As(III) происходит при Eh –115 мВ. Диаграмма согла-
суется с результатами [208], где рассчитана диаграмма устойчивости для 
мышьяка 0,001 моль л–1 и сообщается, что в условиях природной среды 
преобладающая восстановленная разновидность – H3AsO3. Оксид As(III), 
As2O3, слишком хорошо растворим и не отмечен в диаграмме Eh–pH. 

В условиях, где могут быть сформированы сульфидные соединения 
мышьяка, встречаются реальгар (AsS) и аурипигмент (As2S3) как устойчи-
вые твердые фазы. Эти реакции происходят при pH ниже 5,5 и значениях 
Eh около 0 В. Таким образом, низкий Eh в присутствии сульфида приводит 

       щелочной                                            нейтральный                                                   кислый 
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Рис. 15.4. Диаграмма Eh–pH для As при 25°C и 1 атм [124]: 

[Asобщ.] = 10–5 моль л–1, [Sобщ.] = 10–3 моль л–1. 

 
к удалению As(III) из раствора. Действительно, в процессах удаления 
мышьяка при водоснабжении использовали плотные слои сульфида двух-
валентного железа и добавки сульфида водорода. При очень низких значе-
ниях Eh может формироваться арсин (AsH3) [124]. 

Однако в природных водах не весь As(III) окисляется до As(V), если 
микроорганизмы не катализируют реакцию [72]. Например, хотя As(V) 
термодинамически более устойчив в окислительных системах типа по-
верхностных вод, в морской воде найден As(III) [124]. По диаграмме на 
рис. 15.4 можно предположить, что As(III) устойчив и подвижен только 
в довольно узком диапазоне значений Eh и pH. Условия должны быть дос-
таточно восстановительными, чтобы сформировался растворенный As(III), 
но не настолько, чтобы образовался сульфид, который осадил бы As(III). 
Например, в [220] изучали формирование As(III) в озерных отложениях 
и установили, что при низком Eh мышьяк должен осаждаться как нераство-
римый сульфид. В аэрированной системе мышьяк из раствора удалили бы 
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оксиды железа. Поэтому значительных количеств растворенного мышьяка 
можно ожидать только там, где окислительно-восстановительные условия 
допускают одновременное присутствие окисленной серы и восстановлен-
ного железа. Авторы [220] нашли, что такие условия, хотя и не типичные, 
действительно имели место в озере Мичиган в некоторые периоды года. 

Полевые исследования обеспечили превосходную демонстрацию по-
ведения мышьяка при изменении окислительно-восстановительных усло-
вий (рис. 15.5) [217]. Авторы изучили стратифицированное озеро и опре-
делили концентрации растворенного железа, марганца и разновидностей 
мышьяка по глубине. На большей глубине в водной колонке марганец, 
который восстанавливается при значениях Eh выше, чем требуется для 
железа и мышьяка, был восстановлен в первую очередь, задолго до пол-
ного истощения растворенного кислорода. Весь растворенный мышьяк 
был преимущественно As(V). Когда условия стали более восстановитель-
ными, произошло быстрое и коррелированное увеличение концентраций 
железа и мышьяка и обратное изменение форм мышьяка, так что стал пре-
обладать As(III). Наконец, появился сульфид, и концентрации мышьяка 
понизились. В [162] также изучали распределение мышьяка в отложениях 
с высоким содержанием сульфида. В ходе восстановления гидроксиды 
железа и марганца растворялись, а сульфиды As(III) осаждались. 

Количество доступного мышьяка в восстановительных условиях уп-
равляется просто количеством железа, восстанавливаемого до двухвалент-
ного состояния [124]. 

При изучении влияния окислительно-восстановительных условий и pH 
на подвижность мышьяка в колонках с песком одним из результатов был 
вывод, что подвижность As(III) значительно отличалась от As(V) и варьи-
ровала с окислительно-восстановительными условиями. Различие при-
писали большей растворимости комплекса Fe(III)–As(III) по сравнению 
с Fe(III)–As(V). Не удалось определить, что в большей степени определяло 
подвижность мышьяка: pH или окислительно-восстановительные условия 
среды [124]. 

Очевидно, в основном окисление As(III) происходит благодаря мар-
ганцу [179], а трехвалентное железо может окислять As(III) только при 
низком pH 2, а не при околонейтральном [43]. 

Мало известно о скорости окисления As(III) до As(V) в природных 
водах [14]. При нейтральных значениях pH она очень низка, но в сильно 
щелочном или кислом растворе окисление продолжается несколько 
суток [124]. Однако нет никакой количественной информации об аэробных 
поверхностных водах [72]. Быстрое окисление не было также обнаружено 
в экстрактах почвы, содержащих As(III) в диапазоне концентраций 5– 
500 мкг л–1 [66]. Скорость восстановления As(V) или окисления As(III) 
нельзя прогнозировать на основе нескольких простых измерений. Влияние 
микроорганизмов, твердых поверхностей и того, как эти эффекты варьи-
руют с температурой, pH и Eh, мало изучены [124]. 



 

 

Рис. 15.5. Вертикальное распределение концентраций растворенных Fe, Mn, As(III), As(V) 
и общего As в водах озера Pavin [124] 
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Таким образом, при определенных условиях As(III) устойчив в при-
родных водах. Такие условия существуют в стратифицированных озе-
рах и озерных отложениях. Аналогично, As(III) иногда формируется 
и остается устойчивым в восстановительных подземных водах. Диа-
грамма Eh–pH точно описывает некоторые природные системы, но не-
адекватна для других систем, и аномалии, вероятно, обусловлены взаи-
модействием органических соединений и биологических реакций [124]. 

15.3. Изотермы адсорбции As(III) 

Для описания сорбции As(III) чистыми минералами ряд исследователей 
использовали уравнение Ленгмюра [95, 191], и подгонка к изотермам Ленг-
мюра показала, что реакции обратимы [191]. Однако сорбция As(III) реч-
ными отложениями не следовала этой изотерме, а линейно зависела от 
концентрации [67]. 

Для описания сорбции As(III) пятью почвами Западной Вирджинии 
(США) в диапазоне исходных концентраций As(III) 5–1000 мг л–1 авторы [67] 
успешно использовали линеаризацию уравнения Фрейндлиха (1.3), связы-
вающую log q с log c (рис. 15.6). 

Константы Фрейндлиха KF и 1/n рассчитали для обоих горизонтов A 
и Bt изученных почв. Эти константы и коэффициенты детерминации (R2) 
даны в табл. 15.1. Значения KF располагались от 19,2 для горизонта Bt 
подпочвы Gilpin до 102,0 для горизонта Bw подпочвы Pope. Различие 
можно объяснить более высокими pH и содержанием Fe2O3 в подпочве Pope. 

 

 

Рис. 15.6. Изотермы Фрейндлиха для сорбции As(III) 
A и Bt горизонтами почвы Upshur [67]: 

** Значимо на уровне 0,01. 
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Т а б л и ц а  15.1 

Параметры Фрейндлиха для сорбции арсенита пятью почвами [67] 

Почва Тип Горизонт KF 1/n R2** 

A 28,3 0,399 0,97 
Lily Тонко-глинистая, 

кремнистая Bt 22,7 0,428 0,94 

A 77,4 0,437 0,99 
Chavies Грубо-глинистая, 

смешанная Bt 93,8 0,450 0,93 

A 30,2 0,674 0,96 
Gilpin Тонко-глинистая, 

смешанная Bt 19,2 0,958 0,95 

A 53,9 0,571 0,89 
Pope Грубо-глинистая, 

смешанная Bw 102,0 0,659 0,90 

A 33,6 0,545 0,98 
Upshur Тонкая, смешанная 

Bt 21,5 0,636 0,94 

** Значимо на уровне 0,01. 
 
 
Чтобы наилучшим образом прогнозировать совместное влияние свойств 

почвы на параметры сорбции As(III), авторы [67] использовали метод по-
шаговой регрессии. Полученное уравнение регрессии для KF с тремя пере-
менными представлено в табл. 15.2. Оно включает в качестве независимых 
переменных % органического углерода (ОУ), % Fe2O3 и pH и объясняет 
около 96% изменчивости KF. 

Высокий коэффициент регрессии при оксиде железа позволяет пред-
положить, что степень адсорбции As(III) для экологически значимых кон-
центраций будет практически линейно зависеть от содержания оксидов 
железа и глины, поскольку в состав глин входит оксид железа [136]. 

Т а б л и ц а  15.2 

Уравнение множественной регрессии, связывающее свойства почвы 
со значениями коэффициента Фрейндлиха KF [67] 

Уравнение R2 F(1) 

KF = –151,6 – 16,4 (ОУ%) + 409,9 (Fe2O3%) + 27,2 (pH) 0,96 51,23** 

(1) F – критерий Фишера. 
** Значимо на уровне 0,01. 
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15.4. Кинетика адсорбции As(III) 

При низких концентрациях адсорбция As(III) увеличивалась со временем 
и завершилась через несколько дней, причем удаление от 50 до 95% мы-
шьяка произошло в течение нескольких первых минут эксперимента [124] 
(рис. 15.7). 

Кинетика адсорбции As(III) рассмотренными выше пятью почвами 
(см. табл. 15.1) изучена в [66]. Использованное модифицированное урав-
нение Фрейндлиха имело вид: 

 q = Kаc0 t
1/m, (15.1) 

где q – сорбированное количество As(III), мг кг–1; c0 – исходная концен-
трация As(III), мг л–1; t – время реакции, ч; Kаc0 – коэффициент скорости 
сорбции, ч–1; 1/m – константа. 
 
 

 

Рис.15.7. Удаление As из раствора почвами как функция времени [136]: 

Номера соответствуют табл. 6.5. 
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Линеаризованный график уравнения 15.1 – логарифм сорбированного 
As(III) относительно логарифма времени реакции – для горизонта A почвы 
Gilpin показан на рис. 15.8. Получены линейные соотношения для всех 
исходных концентраций As(III) в изученном диапазоне времени реакции. 
Быстрая исходная сорбция As(III) за первые полчаса до определения на 
рис. 15.8 не отражена. Подобные графики модифицированного уравнения 
Фрейндлиха получены для всех других изученных почвенных горизонтов. 

Параметры уравнения 15.1 Kаc0 и 1/m были рассчитаны по отсечке 
и наклону линейных графиков, соответственно (табл. 15.3). Коэффициенты 
детерминации (R2) и стандартные ошибки для линеаризованного уравне-
ния также приведены в таблице. За одним исключением значения R2 были 
значимы на уровне 0,01. Таким образом, модифицированное уравнение 
Фрейндлиха успешно описывало кинетику сорбции As(III) для изученных 
почв, исходных концентраций и времени реакции [66]. 

Значение параметра 1/m в табл. 15.3 (см. наклон графиков на рис. 15.8) 
практически не зависит от исходной концентрации и равно примерно 0,1. 
Из уравнения 15.1 можно заключить, что скорость реакции в фикси-
рованный момент времени прямо пропорциональна значению Kаc0: 
dq/dt = (1/m) Kаc0 t

1/m–1. Следовательно, чем больше Kаc0, тем выше ско-
рость сорбции. Значения коэффициента Kаc0 как единой величины, приве-
денные в табл. 15.3, для каждого почвенного горизонта возрастают 
с увеличением исходной концентрации As(III), c0, в растворе, т. е. чем она 
выше, тем больше скорость сорбции. 

 
 

 
Рис. 15.8. График модифицированного уравнения Фрейндлиха 15.1 для сорбции 

арсенита в горизонте A почвы Gilpin при различных исходных концентрациях [66] 
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Т а б л и ц а  15.3 

Параметры модифицированного уравнения Фрейндлиха 
и коэффициенты детерминации для скорости сорбции арсенита 

почвами Западной Вирджинии, США [66] 

Исходная 
концентрация

Kаc0 
Почва Горизонт 

As(III), мг л–1 As(III), мг л–1 ч–1 

1/m R2 Стандартная 
ошибка 

1 2 3 4 5 6 7 

5 7,2 0,097 0,972 0,24 

100 80,6 0,117 0,974 3,15 

260 127,0 0,099 0,995 1,61 
A 

500 292,3 0,073 0,935 12,56 

6 7,2 0,098 0,959 0,28 

100 51,1 0,098 0,985 1,15 

250 134,5 0,105 0,976 5,35 

Lily 

Bt 

500 369,4 0,060 0,975 7,82 

5 7,7 0,079 0,917 0,35 

100 140,8 0,082 0,889 7,57 

250 289,6 0,105 0,987 7,27 
A 

500 542,3 0,075 0,929 24,20 

5 7,6 0,080 0,947 0,28 

100 153,8 0,083 0,959 4,98 

250 303,1 0,098 0,959 13,60 

Chavies 

Bt 

500 666,5 0,076 0,975 17,50 

5 6,4 0,124 0,973 0,26 

100 124,1 0,114 0,997 1,66 

250 353,8 0,087 0,943 15,32 
A 

500 479,4 0,074 0,963 14,75 

5 5,2 0,193 0,993 0,22 

100 73,5 0,114 0,973 3,11 

250 217,1 0,114 0,984 7,93 

Gilpin 

Bt 

500 543,8 0,072 0,941 18,78 

5 8,4 0,042 0,976 0,11 
Pope A 

100 162,6 0,060 0,917 5,62 
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Окончание табл. 15.3 

1 2 3 4 5 6 7 

250 342,7 0,074 0,908 15,65 
A 

600 588,2 0,048 0,974 12,73 

5 8,1 0,058 0,990 0,09 

100 165,8 0,054 0,931 4,59 

250 396,0 0,078 0,934 16,59 

Pope 

Bw 

500 707,9 0,060 0,985 10,09 

5 7,7 0,068 0,960 0,21 

100 142,3 0,079 0,935 5,74 

250 320,9 0,041 0,912 7,83 
A 

500 670,1 0,007  0,768* 5,16 

5 7,2 0,081   0,891** 0,34 

100 135,5 0,085 0,893 7,56 

250 216,1 0,075 0,965 5,90 

Upshur 

Bt 

500 421,7 0,030 0,962 4,99 

*, ** Значимо на уровне 0,05 и 0,01, соответственно. 
 
 
Чтобы идентифицировать химические и физические свойства почвы, 

которые можно использовать для прогноза скорости сорбции As(III), при-
менили метод пошаговой регрессии для параметра Kаc0 уравнения 15.1. 
Полученные уравнения регрессии с тремя независимыми переменными 
приведены в табл. 15.4. Во всех случаях объясняется более 94% изменчи-
вости почв относительно скорости сорбции As(III) [66]. 

При высоких исходных концентрациях As(III) в уравнениях регрессии 
появляется содержание в почве Fe-оксида, тогда как при использовании 
низких концентраций присутствует содержание глины. Многие иссле-
дователи отмечали, что Fe-оксиды сорбировали большие количества 
As(III) [66, 143, 144, 191, 277 и др.]. 

Уравнения регрессии в табл. 15.4 показывают, что Fe-оксиды и Eh – 
главные свойства почвы, определяющие скорость сорбции As(III). При 
этом значения pH и Eh почвы в исследованных горизонтах значимо корре-
лировали между собой на уровне 0,01 (r = –0,77). Реакциям специфической 
адсорбции поверхностями гидроксида железа подвергаются многие анио-
ны. Они проникают через координационную оболочку атома Fe, замещают 
лиганды –OH или –OH2

+ на поверхности и формируют ковалентные связи 
со структурными катионами [66, 109]. Обычно оксианионы вступают в эти 
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Т а б л и ц а  15.4 

Уравнения множественной регрессии, связывающие свойства почвы 
с коэффициентам скорости сорбции при различных исходных 

концентрациях [66] 

Уравнение (1) R2 F(2) 

Kаc5 = 2,468 – 0,006(Eh) + 0,001 (Глина %) – 1,03 
(Обменный K) 0,949 37,54** 

Kаc100 = 1,538 – 0,006(Eh) + 0,057 (Глина %) – 0,105 
(Обменная кислотность) 0,988 165,119** 

Kаc250 = 0,580 – 0,004 (Eh) + 5,085 (Fe2O3 %) + 0,034 
(Обменный Ca) 0,977 31,46** 

Kаc500 = 0,201 + 3,63 (Fe2O3%) – 0,177(Обменный Mg) 
+ 0,04 (Обменный Ca) 0,960 48,25** 

(1) Индексы 5, 100, 250 и 500 при коэффициентах скорости сорбции арсенита (Kаc0) представ-
ляют образцы, первоначально приведенные в равновесие c [As(III)] = 5, 100, 250 и 500 мг л–1, 
соответственно. 

(2) F – критерий Фишера. 
** Значимо на уровне 0,01. 

 
 

реакции специфической адсорбции, поскольку в почвенных минералах 
кислород является лигандом, как правило скоординированным с ионами 
металла. Во многих случаях анионы (фосфат, селенит, арсенат, силикат, 
молибдат), адсорбированные Fe-оксидами, являются продуктом диссоциа-
ции слабых кислот. Значение pH системы управляет концентрацией адсор-
бируемых ионных разновидностей и поверхностного заряда оксида. Уси-
ление сорбции арсенита Fe-оксидами и глинистыми минералами с увели-
чением pH наблюдали многие авторы [77, 143, 144, 191, 235]. 

В уравнениях регрессии в табл. 15.4 также появляются некоторые об-
менные катионы. Это позволяет предположить, что на сорбцию As(III) 
в этих почвах могут влиять взаимодействия между As(III) и этими катио-
нами. Скорость сорбции As(III) уменьшается с увеличением содержания 
обменных катионов K+ и Mg2+. Оксиды железа показывают высокую се-
лективность к Mg2+, и специфическая адсорбция этого иона может впо-
следствии препятствовать сорбции As(III) [66]. 

Таким образом, скорость адсорбции As(III) зависит от содержания 
оксидов железа и окислительно-восстановительного потенциала и воз-
растает с увеличением концентрации As(III) [66]. 
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15.5. Десорбция арсенита As(III) 

15.5.1. Абиотическое восстановление 

Как отмечено ранее, As(III) более подвижен и токсичен, чем As(V), и та-
ким образом относительное поведение As(III) зависит от окислительно-
восстановительных условий. Предметом серьезных исследований стали 
биотические процессы, влияющие на восстановление As(V) до As(III) [30]. 
Микробиальные процессы могут воздействовать на подвижность мышьяка 
в экологических системах посредством разнообразных прямых и косвен-
ных процессов окисления / восстановления [15, 49, 118, 128, 277]. Резуль-
таты исследований [15] показали, что мышьяк мог переходить в раствор 
при микробиальном восстановительном растворении твердых фаз арсената 
железа. Кроме того, в этих восстановительных условиях As(V), выделив-
шийся при растворении арсената железа, восстанавливался до As(III). Ав-
торы [15] также определили, что микробиальные процессы растворе-
ния / восстановления можно предотвратить путем стерилизации суспензий 
отложений, что помогло подтвердить микробиальную природу процессов. 

В [49] изучали растворение мышьяка из твердой фазы диссимиляторно 
(респираторно, т. е. при дыхании) восстанавливающими железо бакте-
риями. Использование в экспериментах этих авторов железо-редуциру-
ющих бактерий Shewanella alga линии BrY показало, что мышьяк мог ос-
вобождаться из кристаллического арсената железа (минерал скородит, 
FeAsO4  2H2O) и As(V), сорбированного озерными отложениями (Coeur 
d'Alene, ID). Подвижность мышьяка была результатом респираторного 
восстановления Fe(III) до Fe(II). Исследования железа и мышьяка в твер-
дых фазах и водных растворах показали, что мышьяк и железо присутст-
вовали как As(V) и Fe(II) и в твердых, и в водных фазах, т. е. даже без вос-
становления до As(III) As(V) мог выделяться из отложений биотическими 
реакциями респираторно железо-редуцирующих бактерий [49]. 

Эксперименты по определению скорости микробиального восстанов-
ления растворенного и адсорбированного мышьяка проводили с микроор-
ганизмами, полученными из тонкоглинистой сельскохозяйственной почвы 
с природным повышенным содержанием мышьяка [118]. Результаты экс-
периментов по микробиальному выщелачиванию, проводимых в присутст-
вии гетита или ферригидрита, показали, что степень растворимости мышь-
яка зависела от охвата поверхности мышьяком и от площади поверхности, 
или окристаллизованности фазы оксида железа. При близких концентра-
циях растворенного мышьяка в ходе микробиального восстановления ско-
рость десорбции мышьяка из ферригидрита была на два порядка выше, 
чем из гетита. Авторы [118] предположили, что разница в скоростях рас-
творения обусловлена различием скоростей восстановительного раство-
рения фаз гидроксида железа. Восстановление растворенного As(V) играло 
незначительную роль в освобождении As(V), сорбированного фазами гид-
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роксидов железа, и выделение мышьяка из загрязненных почв могло про-
исходить быстрее путем микробиального восстановительного растворения 
адсорбентов – гидроксидов железа [128]. При изучении способности 
бактериального восстановления As(V), адсорбированного ферригидритом 
и гидроксидом алюминия, было показано [277], что в обоих случаях сус-
пензия клеток S. barnesii могла восстанавливать As(V) до As(III). На осно-
вании результатов этих экспериментов с гидроксидом алюминия можно 
предположить, что восстановление адсорбированного As(V) не требует 
микробиального восстановления оксида, поскольку гидроксид алюминия 
не подвержен восстановительному растворению. Следовательно, и в слу-
чае Fe(III) в ферригидрите может не происходить восстановления железа 
до растворимого Fe(II). 

15.5.2. Скорость десорбции 

Для рассмотренных выше горизонтов A и B пяти почв Вирджинии (см. 
табл. 15.1) в [67] изучали скорость десорбции As(III) (табл. 15.5). Образцы, 
ранее приведенные в равновесие с As(III) при изучении сорбции, исполь-
зовали и для определений десорбции. Десорбция давала сильный гистере-
зис с очень небольшой долей As(III), выделившегося после пяти шагов 
десорбции. Неполнота десорбции означает, что As(III) безвозвратно сор-
бировался почвой. Модифицированное уравнение Фрейндлиха 15.2, ана-
логичное 15.1, успешно описывало скорость десорбции As(III) из всех 
почв (рис. 15.9): 

 q = Kc0 t
1/m, (15.2) 

где q – сорбированный As(III), мг кг–1; c0 – исходная концентрация 
As(III), мг л–1; t – время реакции, ч; Kc0 = KD – коэффициент скорости де-
сорбции, ч–1; 1/m – константа. 

 
Константы модифицированного уравнения Фрейндлиха 1/m и KD были 

рассчитаны по наклону и отсечке линейных графиков. Значения KD и m 
для всех почв приведены в табл. 15.5. Коэффициенты детерминации для 
соотношений между десорбированным арсенитом и временем высоко зна-
чимы и также представлены в табл. 15.5. 

Значения KD располагались от 4  10–6 до 1,07  10–3 ч–1 для образцов, 
первоначально приведенных в равновесие с [As(III)] = 250 мг л–1 (KD1), 
и от 4,8  10–5 до 7,7  10–3 ч–1 для образцов, первоначально приведенных 
в равновесие с [As(III)] = 500 мг л–1 (KD2). Рассчитаны коэффициенты про-
стой корреляции между коэффициентами скорости десорбции As(III) KD1 
и KD2 и некоторыми свойствами почвы. Получены значимые корреляции 
между KD1 и % органического углерода (r = –0,70*), % MnO2 (r = –0,74**) 
и pH (r = 0,81**). Для коэффициента скорости десорбции KD2 не получено 
никаких значимых корреляций со свойствами почвы. 
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Т а б л и ц а  15.5 

Параметры модифицированного уравнения Фрейндлиха 15.2 
и коэффициенты корреляции для скорости десорбции арсенита [67](1) 

Почва Горизонт KD1, ч
–1 m1 R2 KD2, ч

–1 m2 R2 

A 5,2    10–5 0,745 0,96 1,52  10–4 1,190 0,96 
Lily 

Bt 1,25  10–3 1,062 1,00 7,7    10–3 1,845 1,00 

A 4,8    10–5 0,655 0,99 4,8    10–5 1,052 0,99 
Chavies 

Bt 8,4    10–5 0,768 0,94 2,68  10–4 1,050  0,81* 

A 3,2    10–5 0,602 0,92 1,78  10–4 0,971 0,96 
Gilpin 

Bt 1,07  10–3 0,769 0,99 1,48  10–3 0,968 1,00 

A 4,0    10–6 0,378 0,96 8,8    10–5 0,574 1,00 
Pope 

Bw 2,8    10–5 0,647 0,98 2       10–6 0,368 0,94 

A 7,6    10–5 0,538 0,95 3,02  10–4 1,068 0,97 
Upshur 

Bt 7,0    10–4 1,287 0,98 6,66  10–4 1,174  0,82* 

(1) Индексы 1 и 2 при параметрах KD и m представляют образцы, первоначально приведенные 
в равновесие c [As(III)] = 250 и 500 мг л–1, соответственно. 

* Значимо на уровне 0,05. Остальные корреляции значимы на уровне 0,01. 
 
 

 

Рис. 15.9. Выделение сорбированного As(III) из горизонтов A и Bt почвы Gilpin 
как функция времени [67] 

○ 500 мг л–1 (Gilpin A) 

● 250 мг л–1 (Gilpin A) 

Δ 500 мг л–1 (Gilpin Bt) 

▲ 250 мг л–1 (Gilpin Bt) 
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Уравнения множественной регрессии, связывающие свойства почвы 
с коэффициентом скорости десорбции, показаны в табл. 15.6. Хотя в урав-
нениях появляется несколько различных независимых переменных, оче-
видно, что сильнее всего связаны с коэффициентами скорости десорбции 
As(III) свойства почвы % Fe2O3 и pH. Среди определяющих факторов 
удерживания As(V) соединения гидроксидов железа на слоистых силика-
тах доминируют над разновидностями глинистых минералов. Авторы [67] 
предположили, что гидроксиды Fe являются участками, с которых десор-
бируется As(III). 

Т а б л и ц а  15.6 

Уравнения множественной регрессии, связывающие свойства почвы 
с коэффициентами скорости десорбции (KD) арсенита [67] 

Уравнение (1) R2 F (2) 

KD1 = 0,09 + 0,002 (УПП) – 0,13 (Fe2O3%) – 0,012 (pH) – 0,004 
(Обменная кислотность) 0,97 43,46** 

KD2 = 12,52 – 10,15 (A12O3%) – 9,84 (Fe2O3%) – 1,36 (pH) – 0,28 
(Обменная кислотность) 0,84  6,42* 

(1) Индексы 1 и 2 при коэффициентах скорости десорбции арсенита (KD) представляют образцы, 
первоначально приведенные в равновесие c [As(III)] = 250 и 500 мг л–1, соответственно. 

(2) F – критерий Фишера. 
УПП – удельная площадь поверхности, м2 кг–1. 
*, ** Значимо на уровне 0,05 и 0,01, соответственно. 

 
 
Уравнения регрессии хуже объясняют изменчивость значений KD2, 

чем KD1. Однако результаты показывают, что упрощенные уравнения 
в табл. 15.6 дают достаточно хорошее описание выделения As(III) из поч-
вы в диапазоне экспериментальных условий [67]. 

15.5.3. Механизм десорбции As(III) в аллювиальных системах 
подземных вод 

Предполагаемый механизм появления As(III) концептуально представлен 
на рис. 15.10. Удерживание As(V) в речных отложениях происходит за 
счет адсорбции (рис. 15.10а). Этот механизм согласуется с работой [136], 
где показано, что при низких концентрациях удерживание мышьяка про-
исходит не путем осаждения труднорастворимого As(V), а скорее посред-
ством адсорбционных механизмов. Кроме того, максимумы адсорбции 
линейно связаны с содержанием полуторных оксидов и глины. Многие 
авторы [136, 144, 161, 262] также сообщали, что мышьяк распределяется 
в богатые железом фазы в почвах и отложениях. 
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Рис. 15.10. Концептуальные диаграммы, показывающие а) осаждение мышьяка 
с Fe-оксидами в системе поверхностных вод; б) растворение As(III) после 
погребения аллювия и формирования восстановительных условий [124] 

 
Важный аспект фазы накопления – адсорбционное равновесие дости-

гается за минуты, тогда как десорбция протекает медленно [124], и значит, 
мышьяк будет накапливаться в ложе потока, пока продолжают форми-
роваться полуторные оксиды. Действительно, при некоторых условиях 
адсорбция может быть необратимой [108], т. е. только изменение Eh и со-
путствующее изменение структуры оксидов приведет к выделению As. 

Как только содержащие мышьяк отложения погребены и подвергнуты 
восстановительным условиям, оксиды железа и марганца восстанавлива-
ются, растворяются и мышьяк становится подвижным (рис. 15.10б). 

Коренные породы

Коренные породы

Аллювий
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а) 
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восстановительная зона 
Сульфиды присутствуют
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Пример, включающий подземные воды, показан на рис. 15.11. Эта ко-
лонка скважины получена из аллювиальной системы в центральном Огайо, 
США. Была пробурена новая скважина, поскольку соседняя, более старая, 
имела фильтры полностью в насыщенной зоне, содержавшей мышьяк выше 
американского стандарта для питьевой воды 0,05 мг л–1. Старая скважина 
использовалась много лет, но только недавно была проверена на мышьяк. 
На рис. 15.11 видно присутствие богатой мышьяком зоны восстановлен-
ного железа. 

 
 

 

Рис. 15.11. Описание колонки скважины в шт. Огайо (США), показывающее 
восстановительную зону железа / мышьяка [124]: 

(1) USCS – система классификации почв США. 
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15.6. Сравнение миграции As(III) и As(V) 

Адсорбция и миграция загрязняющих компонентов тесно связаны: адсорб-
ция замедляет миграцию с водным потоком. В самом простом случае ли-
нейной изотермы адсорбции постоянному коэффициенту распределения, 
Kd, соответствует постоянный коэффициент замедления 

 ,1 d
0

K
ф

ρ
R   (15.3) 

где ρ – объемная плотность пород, ф0 – активная пористость. Чем меньше 
значение Kd, тем меньше коэффициент замедления и тем быстрее реактив-
ная разновидность мигрирует через почвы и породы. Для неадсорбирую-
щихся разновидностей (Kd = 0) R снижается до 1 и разновидность мигри-
рует со скоростью потока [89]. 

При нелинейной изотерме адсорбции значение Kd изменяется с кон-
центрацией и связано с формой изотермы. Обычно Kd уменьшается с рос-
том концентрации, что приводит к меньшему замедлению при высоких 
концентрациях и в конечном счете к самообостряющимся фронтам и диф-
фузионным хвостам в ходе миграции. Это означает, что трудно полностью 
вымыть As из водоносного горизонта. 

Поскольку арсенат и арсенит имеют различные изотермы адсорбции 
(см. например, рис. 7.4, 7.6), они должны мигрировать через водоносный 
горизонт с различными скоростями. Это приведет к их увеличивающемуся 
разделению по пути потока. Такое поведение демонстрировалось в экспе-
риментах по проскоку с использованием колонок песка (содержащего 
0,6% Fe и 0,01% Mn) и различных подземных вод, непрерывно откачивае-
мых из пьезометров [94]. Авторы изучали подвижность As(III) и As(V) 
с подземными водами в диапазоне значений Eh и pH, используя радиоак-
тивные 74As (период полураспада 17,7 суток) и 76As (период полураспада 
26,4 ч) для контроля проскока As. Показано: 1) при окислительных усло-
виях (pH 5,7) As(III) двигался в 5–6 раз быстрее, чем As(V); 2) с «ней-
тральными» подземными водами (pH 6,9) As(V) двигался намного быст-
рее, чем при первом условии, но все еще медленнее, чем As(III); 3) с вос-
становительными подземными водами при pH 8,3 и As(III), и As(V) быстро 
мигрировали через колонку; 4) при существенном уменьшении количества 
введенного As подвижность As(III) и As(V) сильно снизилась. Этот хрома-
тографический эффект может частично обусловливать высокую изменчи-
вость отношения As(III) / As(V), найденную во многих восстановительных 
водоносных горизонтах. Такое разделение используют для аналитического 
определения As с различными колонками. Хроматографическое разделе-
ние в ходе миграции также способно разрушать любые корреляции, най-
денные в источнике, например в отношении As / Fe, таким образом все 
больше усложняя простую интерпретацию анализов воды из скважин. 
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16. ЗАГРЯЗНЕНИЕ МЫШЬЯКОМ ПРИРОДНОЙ СРЕДЫ 
В РАЙОНАХ ГОРНЫХ РАБОТ 

В районах горнодобывающей промышленности отмечается высокое со-
держание мышьяка как в твердой минеральной фазе (до 200 мг кг–1), так 
и в подземных водах этих районов (более 0,05 ppm), хотя с увеличением 
расстояния от мест обработки руды содержание мышьяка снижается [41]. 

При разгрузке в пресные воды многие следовые загрязнители мигри-
руют к местам накопления донных отложений [46]. Однажды попав в по-
верхностные отложения, загрязнитель может как повторно поступать 
в воду в результате ресуспендирования частиц или десорбции и диффузии, 
так и проникать глубже по разрезу отложений при поступлении новых 
порций [60, 248]. Соотношение этих внутренних потоков, внешней на-
грузки и гидрологического вымывания определяет судьбу загрязнителя 
в системе и скорость, с которой очищается загрязненная система [46]. 

16.1. Миграция мышьяка из горнорудных отвалов 
и накопление в донных отложениях 

На территориях с развитой горнодобывающей промышленностью в ре-
зультате ее деятельности возникает проблема загрязнения мышьяком. Та-
кая проблема подробно рассмотрена в работе [46], где исследовали рас-
пределение, потоки и судьбу мышьяка на примере оз. Moira (Канада). 
В это небольшое озеро в течение последнего столетия поступал мышьяк из 
отходов от переработки руды. Значительные количества отходов депони-
рованы в виде отвалов вдоль р. Moira. Мышьяк и другие следовые неорга-
нические загрязнители длительное время мигрировали в реку. Поверхно-
стные концентрации многих следовых металлов в отложениях р. Moira 
и озерных отложениях были выше фоновых уровней, и имело место по-
вышенное содержание As, Ni и Co. Мышьяк – единственный металл, по 
которому проводился мониторинг р. Moira. 

Используя керны отложений оз. Moira, отобранные в течение 1983 
и 1985 гг., изучили вертикальное распределение As ниже границы раздела 
«вода – ил» и площадное распределение элемента в отложениях. Содержа-
ние мышьяка в отложениях было очень высоким (> 500 мкг г–1, рис. 16.1а) 
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Рис. 16.1. Содержание мышьяка в отложениях в зависимости 
а) от глубины секции керна, б) от возраста секции керна [46]: 

Числа у кривых соответствуют номерам кернов. 

 
и намного выше, чем в большинстве других изученных систем [12, 96, 
172]. Вертикальное распределение As показало большие изменения содер-
жания по всему профилю кернов. Максимальные значения наблюдались 
между 10 и 20 см ниже поверхности раздела «вода – ил» и часто превышали 
1000 мкг г–1. Среди кернов пиковое содержание мышьяка отмечалось на раз-
личных глубинах, и форма профилей по глубине различалась (рис. 16.1а). 
Максимальные значения были обычно в 5–10 раз выше, чем вблизи по-
верхности или на наибольшей глубине. Вероятно, изменения содержания 
As в кернах озерных отложений отражали различные скорости его накоп-
ления в течение последних 150 лет. Эту гипотезу проверили, датируя не-
сколько кернов по активности 210Pb. 

Различия профилей As можно объяснить разными скоростями вало-
вого накопления отложений и смешиванием в поверхностных отложениях. 
После корректировки на эти различия соотношения между содержанием 
мышьяка и возрастом секций в кернах отложений стали очень близки 
(рис. 16.1б). В каждом керне содержание мышьяка увеличивалось при-
мерно после 1850 г., было наиболее высоким между 1945 и 1975 гг. и затем 
уменьшалось. Эта тенденция, выведенная путем анализа отложений, каче-
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ственно согласуется со сложной историей горного дела в бассейне р. Moira. 
Переработка руды в бассейне интенсифицировалась после 1860 г., а в те-
чение последних лет разгрузка As снизилась, поскольку потоки фильтрата 
стали обрабатывать для удаления As. Теперь исторические поступления 
в озеро известны количественно. 

Увеличение с глубиной в керне содержания легко обмениваемого As 
коррелировало с уменьшением коэффициента распределения As ниже по-
верхности раздела «вода – отложения». При оценке количества мышьяка, 
связанного с гидроксидами железа, был сделан вывод, что цикл мышьяка 
в пресной воде определялся его соосаждением с гидроксидами в толще воды 
и растворением этой фазы в восстановительных условиях в отложениях. 

Распределение мышьяка между твердыми и растворенными фазами 
рассчитывали как коэффициент распределения (Kd): отношение содержания 
As на твердой фазе (мг кг–1) к концентрации As в растворенной фазе (мг л–1). 
Значения Kd были наиболее высокими для частиц в толще воды и ниже 
в донных отложениях (рис. 16.2). Это наблюдение согласуется с эмпириче-
скими и теоретическими аргументами, согласно которым значения Kd 

в толще воды должны быть выше, чем в донных отложениях, поскольку 
в них содержание частиц примерно в 104 раза выше, чем в воде [59, 174, 257]. 

 
 

 

Рис. 16.2. Kd мышьяка в поровых водах отложений [46]: 

Числа у кривых соответствуют номерам кернов. 
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Полученные значения Kd составляли 4000–6000 л кг–1. Ниже границы раз-
дела «вода – отложения» значения Kd уменьшались. Уменьшение Kd кор-
релирует со снижением Eh в отложениях [46]. Все эти измерения распре-
деления As согласуются с поведением компонентов, чувствительных к окис-
лительно-восстановительным условиям [12]. Представленные значения 
были получены в исследованиях Kd десорбции, которые типично больше, 
чем значения Kd адсорбции, и на них могло влиять присутствие в отложе-
ниях мышьяка в форме макрочастиц (т. е. минералов, содержащих мышьяк), 
а не адсорбированного глиной или гидроксидами железа [46, 161]. 

16.2. Потоки мышьяка в системе «водная среда – отложения» 

Потоки мышьяка через оз. Moira определили по скоростям поступления As 
из р. Moira, выноса при гидрологической разгрузке и накопления в отло-
жениях (табл. 16.1). В 1985 г. суммарная разность между массой мышьяка 
во внешней нагрузке и выносе составила примерно 160 мг м–2 лет–1. Если 
принять, что улетучивание As было незначительным, то разность между 
внешней нагрузкой мышьяка, поступающего в озеро, и As, покидающим 
озеро, дает оценку мышьяка, удержанного в озерных отложениях. Относи-
тельно поступления удерживание мышьяка составляло около 30%. Это 
близко к долям других элементов в системах с малым временем гидравли-
ческого присутствия [46]. 

Чтобы оценить внутреннюю нагрузку As из отложений, рассчитали 
скорости ресуспендирования и диффузии. Потоки частиц и мышьяка меж-
ду водой и отложениями определили по измерениям содержания частиц, 
скоростей их захвата отложениями и накопления отложений (табл. 16.2). 
Концентрации частиц в толще воды низки (2–26 мг л–1) и подобны изме-
ренным в других мелких мезотрофных озерах. Среднее время присутствия 

Т а б л и ц а  16.1 

Потоки мышьяка в оз. Moira (г м–2 лет–1) на двух участках, где были 
измерены профили поровых вод и скорости накопления отложений [46] 

Поток мышьяка Участок A Участок B 

Внешняя нагрузка 600 600 

Отток 440 440 

Осаждение 670 670 

Ресуспендирование 400 180 

Суммарная диффузия 890 480 

Удерживание 110   60 



200 

частиц в толще воды, рассчитанное делением массы частиц на скорость 
захвата отложениями, составляло 8,5 суток. Средний захват частиц в от-
ложениях был в 4–5 раз больше, чем скорость накопления отложений, оп-
ределенная по датировке 210Pb. Разность между скоростями захвата частиц 
и накопления отложений пытались интерпретировать как результат разло-
жения органического вещества и ресуспендирования и сосредоточения 
поверхностных флокулянтов отложений в зонах их накопления. Однако 
только около 50% из 400% различия между этими двумя измерениями 
можно приписать разложению. Остаток объясняют скорости ресуспенди-
рования 200–400 г м–2 лет–1. Подобные скорости были также найдены 
в других мелких озерах. Поток мышьяка с ресуспендированными части-
цами определяли умножая содержание As в поверхностных отложениях 
(см. рис. 16.1а) на поток таких частиц. Рассчитали отношение ресуспенди-
рованного мышьяка к поступлению из внешних источников, равное 0,66 
и 0,30 на участках A и B, соответственно. Хотя случаи ресуспендирования 
могут существенно увеличить концентрацию взвешенных в воде частиц 
(более, чем на 100%), достаточно ресуспендирования только нескольких 
верхних миллиметров отложений, чтобы объяснить поток ресуспендиро-
ванных частиц. Таким образом, остаток в отложениях сохраняется неиз-
менным [46]. 

Чтобы оценить значение диффузии мышьяка через поверхность раз-
дела «вода – отложения», авторы [46] рассчитали поток согласно первому 
закону Фика: 

 F = ф De C/Z, 

где F – диффузионный поток элемента (мг м–2 лет–1), De – коэффициент 
диффузии для вещества (м2 лет–1), ф – пористость отложений, C/Z – гра-
диент концентрации по глубине (мг м–3 м–1), измеренный на границе между 
водой и отложениями. Методы оценки каждой из переменных в приведен-
ном уравнении описаны ниже. 

В областях накопления отложений содержание воды в поверхностных 
отложениях очень высоко (> 95% [46]). Поэтому приняли ф = 1, а влияние 

Т а б л и ц а  16.2 

Потоки частиц озера Moira [46] 

Характеристика потока Диапазон Среднее Единица измерения 

Масса частиц(1) 8,8–117   17 г м–2 

Захватывается 73–1700 730 г м–2 лет–1 

Удерживается(2) 73–318 160 г м–2 лет–1 

(1) Рассчитана как произведение концентрации частиц на высоту столба воды. 
(2) Из датировки 210Pb. 
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извилистости поровых каналов незначительно. Значение De аппроксими-
ровали коэффициентом молекулярной самодиффузии, рассчитанным при 
температуре in situ по соотношению Стокса-Эйнштейна. Некоторые ав-
торы поддерживают утверждение, что диффузия в отложениях происходит 
с молекулярными скоростями и только немного увеличивается процессами 
смешивания в водной колонке (например, [40]). 

Коэффициент самодиффузии для любого иона также зависит от заряда 
и размера иона. На основе значений Eh, pH и ионной силы поровых 
вод предположили, что доминирующим ионом вблизи или непосредст-
венно у поверхности раздела «вода – отложения» был H2AsO4

+ [72]. Коэф-
фициент молекулярной диффузии для этой разновидности составляет 9,05  
10–6 см2 сек–1 при 25°C. Этот коэффициент, скорректированный на средне-
годовую температуру воды (8°C), использовался во всех расчетах [46]. 

Последний член, который требуется для расчета диффузионных пото-
ков, – это градиент концентрации As. Градиент зависит от масштаба, по-
скольку рассчитывается по расстоянию между двумя или больше измере-
ниями концентрации. Концентрации растворенного As определяли с ин-
тервалом 2 см в пределах поровых вод и около 1,0 м над поверхностью 
раздела «вода – ил». Чтобы оценить градиент концентрации на границе 
раздела, экстраполировали полученные концентрации в поровых водах на 
границе «вода – ил» с помощью линейной регрессии и предположили, что 
концентрация над граничным слоем «вода – ил» эквивалентна концентра-
ции, измеренной на 1,0 м выше отложений. Мощность диффузионного 
граничного слоя на границе раздела «вода – ил» оценили в 750 мкм на ос-
нове экспериментов. 

Концентрации в поровых водах демонстрируют двунаправленный 
характер градиентов концентрации мышьяка в озерных отложениях 
(рис. 16.3). Мышьяк мигрировал из области высоких концентраций, на 10–
20 см ниже поверхности раздела «вода – ил», вглубь отложений, а также 
к границе раздела «вода – ил» и сквозь нее в толщу воды (см. табл. 16.1). 
Диффузионный поток мышьяка из отложений в толщу воды (890 
и 480 мг м–2 лет–1 на участках A и B соответственно) был близок к внешней 
нагрузке As в притоке (табл. 16.1) и превышал потоки мышьяка, обуслов-
ленные ресуспендированием или удерживанием. Авторы [46] поддержи-
вают гипотезу, что обратно-диффузионное выделение из отложений 
в воду является значимым миграционным процессом в оз. Moira, и пола-
гают, что в период проведения исследований потоки мышьяка из отложе-
ний в воду (т. е. внутренняя нагрузка) были столь же важны, как поступле-
ние мышьяка из р. Moira. 
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Рис. 16.3. Концентрации мышьяка в поровых водах отложений [46]: 

Числа у кривых соответствуют номерам кернов. 

16.3. Влияние характеристик системы «водная среда – 
отложения» на распределение мышьяка 

Влияние различных компонентов твердой фазы на распределение мышьяка 
в поверхностных водах в районе с развитой горной промышленностью 
показано в работе [161]. Территория вдоль Южного рукава р. Coeur d'Alene 
в северном Айдахо – один из основных районов производства серебра, 
свинца и цинка в США. Река Coeur d'Alene (рис. 16.4) загрязнена мышья-
ком в результате его миграции из отходов добычи и переработки руд 
в Южный рукав. Авторы [161] исследовали донные отложения р. Coeur 
d'Alene, поскольку огромные количества рудных хвостов уже отложились 
в реке и распространились по долине из-за затопления и изменения русла 
речных каналов. 

Речную систему Coeur d'Alene можно разделить на три части: Север-
ный рукав, который сохраняет чистую среду; Южный рукав, куда более 
80 лет поступают рудные отходы; Основное русло, на которое влияют ус-
ловия Южного рукава. Из-за большого уклона Южного рукава основная 
часть разгружавшихся в него рудных хвостов не осаждалась, пока не дос-
тигала Основного русла. 
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Рис. 16.4. Местоположение станций отбора образцов отложений на р. Coeur d'Alene (North Fork – Северный рукав, 
South Fork – Южный рукав, Main Stem – Основное русло) [161] 
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Образцы вод из Южного рукава и Основного русла показали высо- 
кие уровни As (0,11–1,64 мкг л–1) по сравнению с Северным рукавом 
(0,26 мкг л–1) [161]. В водах Южного рукава и Основного русла р. Coeur 
d'Alene преобладающей формой был As(III), тогда как Северный рукав 
обычно имел более высокое содержание As(V). 

Образцы отложений состояли главным образом из кварца, мусковита 
и сидерита с небольшим количеством каолинита. Во всех образцах при-
сутствовал калиевый полевой шпат [161]. Глинистая фракция составляла 
приблизительно 2,0–3,2% оптового образца и состояла по существу из тех 
же минералов, что в оптовых образцах. Дифракционные картины для гли-
нистой фракции были в целом менее интенсивны, чем для оптовых образ-
цов, что означает более слабую окристаллизованность. 

16.3.1. Оксиды железа и марганца 

Содержание As, Fe и Mn в изученных образцах представлено в табл. 16.3. 
Образцы из Северного рукава (станция 3) показали намного меньшее со-
держание металлов, чем из Основного русла р. Coeur d'Alene. 

Керн поверхностных отложений (0–7 см) из дельты р. Coeur d'Alene 
в оз. Coeur d'Alene показал высокое содержание As у поверхности – 
197 мкг г–1, уменьшающееся с глубиной до нескольких мкг г–1 (табл. 16.4). 
Профили содержания As шли параллельно профилям Fe и Mn и показали 
очень сильную корреляцию между вертикальными распределениями As 
и Fe и Mn с коэффициентами корреляции 0,99. Фиксацию As в твердой фазе 

Т а б л и ц а  16.3 

Содержание As, Mn и Fe в образцах отложений, 
отобранных в р. Coeur d'Alene [161](1) 

Станция Описание участка (рис. 16.4) As, мкг г–1 Mn, мкг г–1 Fe, % 

2 На отмели Smelterville 111,00 17 285 21,24 

3 Выше впадения Северного рукава 
в Основное русло 10,68 186 2,57 

5 Вблизи отмели Cataldo Mission 117,05 6 081 8,30 

6 Вблизи оз. Blue 183,50 11 323 12,41 

7 Вблизи моста за пределами оз. Rose 170,43 8 163 10,49 

8 Вблизи Harrison 209,09 10 021 11,82 

9 Вблизи устья р. Coeur d'Alene 147,39 8 465 10,05 

(1) As определен методом инструментального нейтронного активизационного анализа (INAA) 
на основе четырехкратных определений, Mn и Fe – методом рентгенофлуоресцентной 
спектрометрии (XRF). 
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Т а б л и ц а  16.4 

Вертикальное распределение As, Fe и Mn в отложениях дельты 
р. Coeur d'Alene (0–22 см) [161] 

Глубина, см As, мкг г–1 Fe, % Mn, % 

0,5 196,96 11,19 0,97 

4,5 146,63 9,20 0,71 

8,5 7,84 2,44 0,06 

14,5 7,37 2,35 0,02 

18,0 6,21 2,34 0,02 

21,5 5,65 2,22 0,02 

 
приписывали адсорбции на гидроксидах железа и марганца. Мышьяк мо-
жет также включаться в твердую фазу путем соосаждения в ходе форми-
рования гидроксидов [13, 160, 241]. При условиях от слабокислых до ще-
лочных As(V) может соосаждаться на гидроксидах железа с формированием 
минерала скородита (FeAsO4 · 2H2O), который очень слабо растворим [13]. 
Это может объяснить преобладание As(III) в водах из Основного русла 
и Южного рукава и в фильтратах. Трехвалентный As в речных водах, ви-
димо, присутствует в форме H3AsO3, которая является устойчивой ниже 
pH 8 [43]. Мышьяк (III) в этой форме подвижен. Таким образом, наблю-
давшееся высокое значение отношения As(III) / As(V), по-видимому, вы-
звано удерживанием As(V) путем соосаждения и сорбции на гидроксидах 
железа и марганца [160]. 

Аномально высокие концентрации As в поверхностных образцах, ве-
роятно, обусловлены восходящей миграцией этих элементов через отло-
жения. После поступления в поверхностные отложения соединения Fe, 
Mn и As могли повторно растворяться при восстановительных усло-
виях на глубине и мигрировать к верхним слоям, где в зоне окисления 
удерживаются существенные количества As наряду с Fe и Mn [161, 241]. 

16.3.2. pH 

В региональном масштабе кислые атмосферные осадки, вероятно, являют-
ся важным фактором подвижности металла в поверхностных водах. Изме-
нение pH-условий приводит к нарушению существующих равновесий 
в системе «вода – порода» и, как правило, к выщелачиванию многих ме-
таллов из твердой фазы. В табл. 16.5 представлены результаты экспери-
мента по выщелачиванию мышьяка из отложений р. Coeur D'Alene в зави-
симости от pH [161]. Выделение As заметно возрастало при pH выше 8. 
Это поведение характерно для As согласно химии аниона в водном рас-
творе. 
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Т а б л и ц а  16.5 

Выделение As, Mn и Fe из отложений р. Coeur D'Alene (станция 7) 
в ходе выщелачивания как функция pH [161] 

pH 
Металл 

2,7 4,3 6,3 8,3 11,4 

As(III), нг г–1 отложений 3 075,97 267,32 164,30 7,75 122,06 

As(V), нг г–1 отложений 5 062,87 20,04 8,65 113,39 1 744,74 

Fe, мкг г–1 отложений 7 161,57 5,04 2,72 9,96 27,75 

Mn, мкг г–1 отложений 987,18 351,40 11,13 < 0,10 1,24 

 
 
Вариации pH не только влияют на подвижность As, но также изменяют 

и распределение разновидностей металла. Наблюдение повышенной рас-
творимости мышьяка в экспериментах по выщелачиванию значимо и при 
низком, и при высоком pH. Обычный метод обработки кислых шахтных 
и сточных вод, связанных с рудными хвостами, включает обработку изве-
стью. Разгрузка обработанных известью сточных вод с высоким pH приво-
дит к большему выходу As из отложений при контакте. Условие около-
нейтрального pH способствует продолжительной стабильности рудных 
отходов относительно As. 

Выщелачивание форм As из загрязненных отходами горной про-
мышленности донных отложений зависит от значений pH водной фазы, 
а также от свободных оксидов железа и оксидов марганца, присутствую-
щих в твердой фазе [161]. 

16.3.3. Окислительно-восстановительные условия 

При изучении условий формирования твердых арсенатов в зонах влияния 
горной промышленности провели моделирование поведения пяти арсена-
тов в восстановительной среде во влажных почвах (см. раздел 14.2) [203]. 
При аэробных условиях кажущаяся растворимость арсенатов снижалась 
в порядке CaHAsO4 = Na2HAsO4 · 7H2O > AlAsO4 · 2H2O > MnHAsO4 > 
FeAsO4 · 2H2O; при анаэробных условиях (окислительно-восстановитель-
ный потенциал < 0 мВ) она соответствовала последовательности FeAsO4 · 
2H2O  CaHAsO4 = Na2HAsO4 · 7H2O > AlAsO4 · 2H2O > MnHAsO4. При 
начальных окислительных условиях арсенаты кальция и натрия полностью 
растворялись, а As в AlAsO4 · 2H2O быстро преобразовывался в твердую 
фазу As(III). Арсенат марганца дал наименьшее количество растворенной 
и твердой фаз As(III) среди всех минералов. Арсенат железа подвергался 
восстановительному растворению, выделяющему As(III) в растворенную 
и твердую фазы, пока продолжали преобладать анаэробные условия [203]. 
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16.4. Моделирование миграции мышьяка в системе 
«водная среда – донные отложения» 

На примере исследований донных отложение оз. Moira (см. разделы 16.1, 
16.2), подвергшегося длительному загрязнению отходами горнодобываю-
щей промышленности, проведено моделирование миграции мышьяка [46]. 
За последние 150 лет в донных отложениях оз. Moira накопились относи-
тельно большие количества мышьяка. Чтобы изучить временные измене-
ния потоков мышьяка, построили одномерную модель массового баланса 
миграции мышьяка и частиц, подобную использованным другими авто-
рами [60, 248, 257]. 

Авторы [46] предположили, что толща воды хорошо перемешана 
и смыкается с поверхностным слоем смешанных отложений, который от-
делен от находящейся выше воды бентическим (донным) граничным слоем. 
В этой системе «вода – порода» мышьяк распределяется мгновенно с ко-
эффициентами распределения, представленными выше (см. рис. 16.2). 
Диффузия, осаждение частиц и ресуспендирование переносят мышьяк ме-
жду водой и отложениями с константами скорости первого порядка, полу-
ченными из потоков, описанных выше (см. табл. 16.1). Массовый баланс 
в воде, включающий 4 члена (приток, ресуспендирование, осаждение 
и диффузию), выражается в виде: 

 Cw/Z = R  As/Z – L  Cp
2  Ap – De/Zs(Cd – Cpw)/Z + (Cin – Cw)T, 

где Cw и Cin – общие концентрации мышьяка в озерной воде и речном при-
токе соответственно, Ap и As – концентрации мышьяка на фазе частиц 
в воде и отложениях соответственно, Cd и Cpw – концентрации мышьяка 
в растворимой фазе в озерной воде и поровых водах в смешанном слое 
соответственно. Описание других переменных и значения параметров, 
использованные в модельных расчетах, представлены в табл. 16.6. 

Мышьяк мигрировал в пределах колонки отложений посредством био-
турбации в смешанном слое, диффузии и накопления в отложениях (удер-
живания). В смешанном слое уравнение массового баланса, описывающее 
концентрацию мышьяка в единице объема (A1), имеет вид: 

A1/t = – R  As/Z + L  Cp
2  Ap + De/Zs (Cd – Cpw)/Z – 

– (De + Eb)(A – A2) / ((Zmix + Zseg)/2) – w  A1. 

Первые три члена идентичны таковым в массовом балансе столба воды. 
Четвертый член суммирует смешивание и диффузионные потоки из сме-
шанного слоя вглубь колонки отложений согласно первому закону Фика. 
Последний член рассчитывает скорость удерживания мышьяка, игнори-
руя уплотнение матрицы отложений. Ниже смешанного слоя удерживание 
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Т а б л и ц а  16.6 

Сводка наименований и значений параметров, использованных 
при моделировании [46] 

Наиме-
нование 

Единица 
измерения 

Описание Значение 

Cp г м–3 Концентрация частиц 3,90  10+00

P лет–1 Скорость образования частиц 8,40  10–00

L м3 г–1 лет–1 Нелинейная скорость потери частиц 3,60  10+01

R г м–2 лет–1 Скорость ресуспендирования 5,50  10+02

w м лет–1 Скорость накопления отложений 3,00  10–03

Eb м2 лет–1 Коэффициент биотурбации 2,00  10–01

Zmix м Глубина смешанного слоя 2,00  10–02

Zs м Мощность диффузионного граничного слоя 7,50  10–04

DM м2 лет–1 Коэффициент свободной диффузии в растворе 1,90  10–02

DENS кг л–1 Плотность отложений 1,25  10+00

H2O % Содержание воды в отложениях 9,50  10+01

T лет–1 Скорость гидравлического смывания 2,90  10+00

Z м Высота столба воды 4,40  10+00

KDCT л кг–1 Kd мышьяка для частиц в воде 2,00  10+04

KD л кг–1 Kd мышьяка в поверхностных отложениях 2,00  10+03

 
 

частиц, а также удерживание и диффузия мышьяка были описаны уравне-
нием адвекции–диффузии для распределения 210Pb по глубине: 

 Cs/t = (Eb Cs/Z)/Z – w Cs/Z – λCs, 

где Cs – активность 210Pb в оседающих частицах, Бк г–1; Eb – коэффициент 
смешивания в смешанном слое, см2 лет–1; λ – константа радиоактивного 
распада, лет–1. 

 
Диффузию мышьяка рассчитали корректируя коэффициент эффектив-

ной диффузии с учетом коэффициента распределения. Затем эти уравне-
ния были численно решены методом конечных разностей. 

Все модельные расчеты показывают, что потоки мышьяка между во-
дой и отложениями быстро становятся устойчивыми, если скорость внеш-
ней нагрузки постоянна. Быстрый обмен, прогнозированный модельными 
расчетами, согласуется с потоками трассера, определенными in situ в крат-
ковременных экспериментах (например, [60, 173, 212]). Чтобы упростить 
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интерпретацию расчетов, заменили временнýю изменчивость нагрузки 
на непрерывное гауссово распределение. Эту функцию варьировали так, 
чтобы расчетные и измеренные распределения мышьяка в озерной воде 
и поверхностных отложениях были близки. Затем исследовали влияние 
изменения соотношения внутренней и внешней нагрузки на содержание 
мышьяка в озерной воде. 

Модельные расчеты позволили сделать предположение, что на про-
тяжении всей недавней истории озера поступление мышьяка в воду из 
отложений составляло значительную долю (> 20%) нагрузки мышьяка 
(рис. 16.5). В период высокой внешней нагрузки вклад ресуспендирования 
был значительнее диффузионных потоков. Однако в период изучения озера 
все потоки были очень близки по величине. Прогнозируется, что поступ-
ление из отложений продолжится в течение последующих примерно 30 лет, 
поскольку диффузия и ресуспендирование возвращают мышьяк из отло-
жений в находящуюся выше воду. Вероятно, в течение этого периода 
внутренняя нагрузка будет намного выше, чем внешнее поступление, и за-
пас As в поверхностных отложениях будет препятствовать снижению кон-
центраций мышьяка в озерной воде и определять его длительное поведе-
ние в системе оз. Moira. Чтобы дать более строгие количественные прогнозы 
будущих концентраций мышьяка в оз. Moira и улучшить модели миграции 

 
 

 

Рис. 16.5. Потоки мышьяка, рассчитанные по модели массового баланса [46] 

1940    1950    1960    1970     1980    1990    2000    2010 Год 

–1000

0

1000

2000

3000

4000

5000

6000

Поток As, г м–2 лет–1

Приток 

Диффузия из отложений 

Ресуспен-
дирование



210 

этого загрязнителя в пресных водах, необходимо точнее оценить его коли-
чество в отложениях и скорость, с которой он обменивается с находящи-
мися выше водами во всей озерной системе. 

16.5. Моделирование адсорбции и миграции мышьяка 
в водоносных горизонтах и отвалах 

В рассмотренной выше работе A. Carrillo и J. I. Drever по району SA-ET [41] 
(см. раздел 5.7) моделирование адсорбции арсената и арсенита поверхно-
стями гидроксидов железа проведено с помощью компьютерных программ 
MICROQL и MINTEQA2 [16]. В расчетах использовали концентрацию 
арсената и арсенита, равную концентрации общего As в экспериментах 
([As(V)] + [As(III)] = [общий As]  7  10–5 моль л–1); адсорбент >FeOH. 
Программа MICROQL использует в качестве исходных данных матрицу, 
определяющую компоненты в растворе (адсорбируемые) и твердую фазу 
в растворе (адсорбент) в соответствии с реакциями из табл. 16.7. 

База данных значений констант равновесия и других адсорбцион- 
ных параметров взята в [64]. Исходная матрица для MICROQL содержит 
стехиометрические коэффициенты реакций, значения log K и параметров 

Т а б л и ц а  16.7 

Реакции для моделирования адсорбции арсената и арсенита 
поверхностями гидроксидов железа [41] 

Реакция log K (константа равновесия) 

Поверхностные реакции >FeOH 

>FeOH + H+ = >FeOH2
+ 8,93 

>FeOH = >FeO– + H+ –7,29 

Преобразования арсената (H3AsO4) 

H+ + AsO4
3– = >HAsO4

2– 11,50 

2H+ + AsO4
3– = >H2AsO4

– 18,46 

3H+ + AsO4
3– = >H3AsO4

0 20,70 

Реакции для поверхностных форм между >FeOH и AsO4
3– 

>FeOH + AsO4
3– + 3H+ = >FeH2AsO4

0 + H2O 29,31 

>FeOH + AsO4
3– + 2H+ = >FeHAsO4

– + H2O 23,51 

>FeOH + AsO4
3– + H+ = >FeAsO4

2– + H2O – 

>FeOH + AsO4
3– = >FeOHAsO4

3– 10,58 

Поверхностное комплексообразование для >FeOH и арсенита (H3AsO3) 

>FeOH + H3AsO3 = >FeH2AsO3
0 + H2O 5,41 
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адсорбента (удельная площадь поверхности, поверхностная плотность участ-
ков, емкость внутреннего слоя). В табл. 16.8 приведена исходная матрица па-
раметров для моделирования адсорбции арсената, в табл. 16.9 – для арсенита. 

Т а б л и ц а  16.8 

Исходные данные для моделирования адсорбции арсената 
компьютерной программой MICROQL [41](1) 

Водные и поверх-
ностные формы 

AsO4 
Адсорбент

>FeOH 
Заряд 

поверхности
Свободный

H+ 
log K 

AsO4 1 0 0 0         0 

HAsO4
2– 1 0 0 1 11,50 

H2AsO4
– 1 0 0 2 18,46 

H3AsO4 1 0 0 3 20,70 

>FeOH2
+ 0 1 1 1   8,93 

>FeOH 0 1 0 0         0 

>FeOH– 0 1 –1    –1        –7,29 

>FeH2AsO4 1 1 0 3 29,31 

>FeHAsO4
– 1 1 –1 2 23,51 

>FeAsO4
2– 1 1 –2 1 – 

>FeOHAsO4
3– 1 1 –3 0 10,58 

H+ 0 0 0 1         0 

(1) Данные из [64]. Модель постоянной емкости, удельная площадь поверхности 10 м2 г–1; 
число участков поверхности 0,07 ммоль л–1; концентрация адсорбента 1,5 г л–1; I = 0,1 моль л–1; 
емкость внутреннего слоя 2,9 F м–2. 

Т а б л и ц а  16.9 

Исходные данные для моделирования адсорбции арсенита 
компьютерной программой MICROQL [41](1) 

Водные и поверх-
ностные формы 

H3AsO3 
Адсорбент

>FeOH 
Заряд 

поверхности
Свободный

H+ 
log K 

H3AsO3 1 0 0 0 0 

>FeOH2
+ 0 1 1 1 8,93 

>FeOH 0 1 0 0 0 

>FeOH– 0 1 –1 –1      –7,29 

>FeH2AsO3 1 1 0 0 5,4 

H+ 0 0 0 1 0 

(1) См. сноску к табл. 16.8. 



212 

На рис. 16.6а, б представлены результаты моделирования адсорбции 
арсената, арсенита и общего As (предполагается, что арсената больше, чем 
арсенита: 60% и 40%, соответственно) при разном содержании общего 
железа. Как и ожидалось, в обоих случаях расчетные кривые показывают 
более высокий процент адсорбции арсената, чем арсенита. Центральная 
кривая на обоих рисунках представляет адсорбцию общего As (сумма кри-
вых адсорбции арсенита и арсената). Предположение, что в природной 
системе больше арсената, чем арсенита, сделано потому, что окружающая 
среда – окислительная. 

Расчетная изотерма (MICROQL) адсорбции общего As очень близка 
к экспериментальной при pH 7 (рис. 16.7). Расчетную изотерму получили, 
объединив изотермы арсената и арсенита в предположении 60% арсената 
и 40% арсенита. При высокой концентрации обе кривые выполаживаются 
из-за насыщения доступных поверхностных участков. 

 

 
Рис. 16.6. Количество мышьяка (арсенат и арсенит), адсорбированного 

поверхностями гидроксидов железа, рассчитанное программой MICROQL [41]: 

а) [Feобщ.] = 0,01 моль л–1; б) [Feобщ.] = 0,001 моль л–1. I = 0,1 моль л–1, [Asобщ.] = 7,6  
10–5 моль л–1, [As(V)] = 4,6 моль л–1, [As(III] = 3  10–5 моль л–1. Центральная кривая – суммар-
ная адсорбция арсенита и арсената. 
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Рис. 16.7. Изотерма адсорбции общего As при pH 7 и 25°C [41] 

Расчетная изотерма получена программой MICROQL. 

 
Несмотря на минералогическую сложность отложений водоносного 

горизонта в районе SA-ET, экспериментальные результаты по адсорбции 
показывают, что основным адсорбентом в системе являются поверхности 
гидроксидов железа. Хотя весьма вероятно, что в водоносном горизонте 
с As взаимодействуют и поверхности других минералов. Гидроксиды же-
леза – это природный регулятор выщелачивания As в подземные воды из 
материала рудных отходов в районе горных работ SA-ET [41]. 

На основе экспериментальных данных (рис. 16.7) рассчитали прибли-
зительное значение коэффициента распределения для отложений водо-
носного горизонта: Kd = (содержание общего As на поверхности) / (кон-
центрация общего As в растворе) 1,86. Оценки коэффициента замедления 
(R) [233] (см. формулу 15.3) и времени продвижения шлейфа As из района 
SA-ET к водоносным горизонтам Los Planes показаны в табл. 16.10. Наи-
меньшие и наибольшие значения гидравлической проводимости (K) и по-
ристости (ф), взятые для этого расчета, – это экстремальные значения для 
разрушенной вулканической породы и аллювиального материала. В расчете 
не учитывали изменение плотности при изменении пористости. На основе 
этого грубого расчета оценка для R располагалась между 50 и 70. Оценка 
времени продвижения шлейфа As из района SA-ET до области Los Planes 
составила от 700 и 5000 лет. Таким образом, отложения водоносного гори-
зонта действуют как хороший природный регулятор загрязнения мышьяком. 

Еще один пример моделирования представлен в рассмотренной выше 
работе D. L. Decker и др. [58] (см. раздел 6.3). Экспериментальные данные 
по сорбции мышьяка в отвалах золотосодержащих руд описаны с помо-
щью двух моделей изотерм – модифицированного уравнения Ленгмюра 
и уравнения Сипса (Ленгмюра-Фрейндлиха), которые включают pH рас-
твора сорбата как дополнительный параметр модели. Эти уравнения при-
менены к данным по сорбции As(III) и As(V) для построения трехмерной 

–9        –8         –7         –6         –5        –4         –3         –2         –1          0 

0 

–1 

–2 

–3 

–4 

–5 

–6 

–7 

–8 

–9 

log q, моль л–1

log с, моль л–1

Расчетная

Экспериментальная 



214 

Т а б л и ц а  16.10 

Расчетное время продвижения шлейфа мышьяка от района горных работ 
SA-ET до водоносного горизонта Los Planes(1) 

Район SA-ET, 
dh/ds = 0,02 

ρ = 2,5 г см–3 Долина, 
dh/ds = 0,01 

ρ = 2 г см–3 

K, м с–1 ф, % R Время, лет K, м с–1 ф, % R Время, 
лет 

Общее 
время, лет 

10–8 2 234 6 318 282 10–6 15 26 501 094 6 819 376 

10–6 4 117 63 453 10–4 25 16 5 140 68 594 

10–4 10 48 643 10–2 40 10 53 696 

(1) K – гидравлическая проводимость; dh/ds – градиент гидростатического напора; R – коэф-
фициент замедления; ρ – объемная плотность отложений водоносного горизонта; ф = по-
ристость [41]. 

 
 

поверхности изотермы. Методологию pH-зависимой изотермы можно 
легко включить в численные модели, предназначенные для оценки мигра-
ционного поведения As в полевом масштабе в непостоянно насыщенной 
среде [58]. 
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17. ДАННЫЕ О КОЭФФИЦИЕНТЕ РАСПРЕДЕЛЕНИЯ, KD, 
МЫШЬЯКА 

Ограниченность сведений о значениях Kd для мышьяка в почве препятст-
вовала расчету справочных таблиц Kd мышьяка как функции важных гео-
химических параметров. Поскольку в диапазоне pH от 4 до 10 растворен-
ный As(V) присутствует прежде всего в виде анионных водных форм, для 
расчетов максимальной степени миграции мышьяка за пределы рассмат-
риваемого участка в качестве консервативной минимальной оценки пред-
лагается значение Kd = 0 мл г–1 [30]. 

17.1. Минералы 

Множество экспериментальных исследований адсорбции As, описанных 
в литературе, чаще всего для чистых оксидов Fe и Al, позволило оценить 
значения Kd для ряда адсорбентов (табл. 17.1). Приведенные значения рас-
считаны в основном для pH 7 и имеют большой диапазон, охватывающий 
приблизительно 6 порядков. При прочих равных условиях значения Kd 

в целом уменьшаются с ростом концентрации As, отражая некоторую не-
линейность изотермы сорбции. При сходных условиях Kd обычно выше 
для As(V), чем для As(III), но не во всех случаях. Наибольшие значения 
соответствуют гидроксидам железа, что частично отражает их высокую 
адсорбционную способность. Высокие значения Kd также найдены для 
оксидов Mn, как для As(V), так и для As(III), хотя в ходе эксперимента 
бóльшая часть As(III), видимо, окисляется до As(V) посредством оксидов 
Mn(IV) [62, 178, 180]. Имеется потребность в большем количестве высоко-
качественных данных относительно сорбции As(V) и As(III) при низких 
концентрациях As (1–100 мкг л–1), включая эксперименты в присутствии 
конкурирующих анионов и с использованием твердых фаз водоносного 
горизонта, а не синтетических минералов. 

Значения Kd, приводимые в работах по изучению адсорбции мышьяка 
чистыми фазами минералов и оксидов (табл. 17.2), не обязательно подходят 
для оценки подвижности и сорбции мышьяка в почвах и породах. Резуль-
таты показывают, что концентрации растворенного мышьяка могут опреде-
ляться реакциями адсорбции / десорбции и соосаждения на этих минералах. 



 

Т а б л и ц а  17.1 

Коэффициенты распределения (Kd) мышьяка между твердой фазой и раствором, рассчитанные 
по экспериментальным данным при или около pH 7 для ряда оксидов и глин [223] 

Материал Компоненты Kd, л кг–1 pH Комментарии(1) Ссылка 

1 2 3 4 5 6 

Глинозем (α-Al2O3) As(III) 42 7 [As] = 37 мкг л–1, I = 0,1 моль л–1 [274] Fig. 2 

Глинозем (α-Al2O3) As(V) 760 7 [As] = 3,8 мкг л–1, I = 0,1 моль л–1 [273] Fig. 3 

Глинозем (α-Al2O3) As(V) 520 7 [As] = 1 200 мкг л–1, I = 0,01 моль л–1 [21] Fig. 2 

Аморфный гидроксид 
алюминия As(III) 230 7 [As] = 4 мкг л–1 [144] Fig. 4 

Гиббсит As(V) 133 7 [As] = 16 мг л–1 [106] Fig. 3a 

Гиббсит As(V) 32 7 [As] = 16 мг л–1, [P] = 5,5 мг л–1 [106] Fig. 3c + b 

Гетит As(V) 192 7 [As] = 4,9 мг л–1, I = 0,1 моль л–1 [106] Fig. 2 

Гетит As(V) + P 54 7 [As] = 66 мг л–1, [P] = 74 мг л–1, I = 0,1 моль л–1 [106] Fig. 4 

Гетит (природный) As(III) 32 7 [As] = 40 мкг л–1 [37] Fig. 2 

Гетит (природный) As(V) 1 800 7 [As] = 1,5 мкг л–1 [37] Fig. 2 

Гематит As(V) 34 7 [As] = 48 мкг л–1, I = 0,1 моль л–1 [273] Fig. 3 

Гематит (природный) As(III) 21 7 [As] = 48 мкг л–1 [37] Fig. 2 

Гематит (природный) As(V) 25 7 [As] = 45 мкг л–1 [37] Fig. 2 

HFO As 7 000  [As] = 50 мкг л–1 [247] Fig. 3 

HFO As(III) 120 000 7 [As] = 310 мкг л–1, I = 0,1 моль л–1 [237] Fig. 1a 

HFO As(III) 670 000 7 [As] = 27 мкг л–1, I = 0,01 моль л–1 [192] Fig. 1 



 

Продолжение табл. 17.1 

1 2 3 4 5 6 

HFO As(III) 7 340 7 [As] = 18 900 мкг л–1, I = 0,01 моль л–1 [192] Fig. 3 

HFO As(III) 520 000 7 [As] = 30 мкг л–1, I = 0,01 моль л–1; возможно 
частичное окисление в ходе эксперимента [268] Fig. 1 

HFO As(III) + Si 13 000 7 [As] = 1 690 мкг л–1, SiT = 62 мг л–1, 
I = 0,1 моль л–1 [237] Fig. 1a 

HFO As(V) > 1 000 000 7 [As] < 50 мкг л–1, I = 0,1 моль л–1 [237] Fig. 1b 

HFO As(V) 460 000 7 [As] = 32 мкг л–1, I = 0,01 моль л–1 [192] Fig. 5 

HFO As(V) 120 000 7 [As] = 160 мкг л–1, I = 0,01 моль л–1 [192] Fig. 5 

HFO As(V) 37 000 7 [As] = 850 мкг л–1, I = 0,01 моль л–1 [192] Fig. 5 

HFO As(V) 66 000 7 [As] = 19 500 мкг л–1, I = 0,01 моль л–1 [192] Fig. 7 

HFO As(V) + Si 8 100 7 [As] = 2 130 мкг л–1, Siобщ. = 62 мг л–1, 
I = 0,1 моль л–1 [237] Fig. 1b 

HFO (гранулирован-
ный) As(V) 2 100 000 6 [As] = 50 мкг л–1 [63] Fig. 1 

Песок, покрытый 
оксидом железа 

Состояние 
оксида 
не определено 

600 ? [As] = 50 мкг л–1 [247] Fig. 2 

Лепидокрокит 
(природный) As(III) 35 7 [As] = 39 мкг л–1 [37] Fig. 2 

Лепидокрокит 
(природный) As(V) 1 000 7 [As] = 2,7 мкг л–1 [37] Fig. 2 

Бернессит (δ-MnO2) «As(III)» 46 000 7 
[As] = 75 мкг л–1, I = 0,01 моль л–1; 
As(III) возможно полностью окислен 
в ходе эксперимента 

[62] Fig. 1 



 

Окончание табл. 17.1 

1 2 3 4 5 6 

Бернессит (δ-MnO2) As(V) 57 500 7 [As] = 75 мкг л–1, I = 0,01 моль л–1 [62] Fig. 1 

Кварц As(V) 2 7 [As] = 71 мкг л–1, I = 0,1 моль л–1 [273] Fig. 3 

Иллит As(III) 98 7 [As] = 9 мкг л–1 [144] Fig. 4 

Каолинит As(III) 19 7 [As] = 20 мкг л–1 [144] Fig. 4 

Каолинит As(V) 760 7 [As] = 3,8 мкг л–1, I = 0,1 моль л–1 [273] Fig. 3 

Бентонит As(III) 30 7 [As] = 17 мкг л–1 [144] Fig. 4 

(1) [As] – конечная концентрация As, I – ионная сила. 
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Т а б л и ц а  17.2 

Исследования адсорбции мышьяка чистыми минералами и оксидами [30] 

Минерал / оксид Ссылки 

Глинозем (активированный) [95] 

Гидроксид алюминия (аморфный) [143] As(III), [21] 

Боксит (активированный) [95] 

Биотит (покрытый гидроксиалю-
минием) [112] 

Корунд [97] As(V) 

Эттрингит [166] As(V) 

Ферригидрит [114] As(V) и As(III), [199] As(V) и As(III), 
[80] As(III), [263] As(V), [53] As(V) 

Гиббсит [127] 

Гетит [176] As(V), [145] As(III), [235] As(III), [70] As(V)

Гидроксид железа [268] As(V) и As(III), [111] 

Иллит [143] As(III) 

Гидроксид железа (аморфный) [32], [33], [192] As(V) и As(III) 

Каолинит [134] As(V) и As(III), [239] As(V), [143] As(III), 
[77] As(V) и As(III) 

Монтмориллонит [143] As(III), [77] As(V) и As(III) 

Мусковит (покрытый гидроксиа-
люминием) [112] 

Кремнезем (аморфный) [239] As(V) 

 
 
В центре большинства указанных исследований, особенно для гидрокси-
дов железа типа ферригидрита, было прежде всего понимание механизмов 
адсорбции As(III) и As(V). 

17.2. Почвы и породы 

В [144] оценили значения Kd для трех калифорнийских почв с низкими 
фоновыми уровнями мышьяка (~50 мкг л–1, pH 5,7–7,1). Для As(III) зна-
чения Kd изменялись в диапазоне 5–52 л кг–1, для As(V) – 10–80 л кг–1. 
Для 20 почв Нидерландов с повышенными уровнями тяжелых металлов 
получены полевые коэффициенты распределения As в диапазоне 90–
20 412 л кг–1 [116]. 
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Значения Kd, рассчитанные для профилей отложений шельфа р. Ама-
зонки, находятся приблизительно в диапазоне 11–5000 л кг–1 [234]. Для 
лессовых отложений из La Pampa (Аргентина), несущих подземные воды 
с высоким содержанием As, получено низкое значение Kd, примерно 1 л кг–1. 
Содержание мышьяка в этих отложениях составляло 3–18 мг кг–1 [223]. 

Расчеты параметров сорбции в осадочных породах, основанные на мо-
дели двойного диффузионного слоя и базе данных для оксидов железа, 
указали на высокую изменчивость Kd в зависимости от: 1) содержания 
в отложениях оксидов железа (и другого активного оксида), 2) соотноше-
ния форм мышьяка, 3) концентрации As, pH и концентрации конкурентов 
типа фосфата. Полученные в этих расчетах значения Kd As(V) для отложе-
ний из Бангладеш располагаются приблизительно от 1 л кг–1 в условиях 
«высокий P – низкое Fe» до более 200 л кг–1 в условиях «низкий P – высо-
кое Fe». Для сорбции As(III) выведены в общем подобные значения при 
сопоставимых условиях – рассчитано присутствие высоких концентраций 
фосфата так, чтобы сильно уменьшить сорбцию As(V), но не As(III). Со-
вместные изучения химии отложений и подземных вод в пьезометрах 
(глубина 10–50 м) на трех участках с высокой концентрацией As в подзем-
ных водах Бангладеш дали низкие значения Kd для общего As, около 2– 
6 л кг–1 [223]. Значения Kd, полученные в полевых исследованиях в облас-
тях, где подземные воды богаты As, в целом позволяют предположить, что 
по какой-то причине за высокие концентрации растворенного As ответст-
венны именно низкие значения Kd, а не высокое абсолютное содержание 
As в отложениях. 

Во многих случаях значения Kd в природных отложениях намного ниже 
приведенных в табл. 17.1. Это может отражать или различия между при-
родными Fe-оксидами из отложений и синтетическим HFO, использован-
ным в большинстве лабораторных исследований, или другие факторы, на-
пример, присутствие в природных отложениях конкурирующих ионов [223]. 

На природных и загрязненных системах проведено несколько полевых 
исследований, позволивших непосредственно определить значения Kd для 
сорбции As. При изучении миграции As в сильно загрязненных глинистых 
и песчаных почвах вблизи старого завода по производству As-гербицидов 
в Хьюстоне (Техас) проводились эксперименты в колонке, чтобы оценить 
«кажущиеся» значения Kd [125, 126], которые для песчаных почв соста-
вили от 0,26 л кг–1 после одного порового объема до 3,3 л кг–1 после 6 по-
ровых объемов. Эти значения мало различались для глинистых материа-
лов. Общие концентрации As были очень высоки: подземные воды были 
сильно загрязнены As (408–464 мг л–1), главным образом в форме метили-
рованных соединений. Отложения содержали неорганический As в коли-
честве только нескольких миллиграммов в килограмме. 

В [147] исследовали влияние высокого pH на подвижность мышьяка 
в неглубоком песчаном водоносном горизонте на участке Суперфонда 
в заливе Commencement в Tacoma, WA. Шлейф подземных вод, загрязнен-
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ных мышьяком с химического завода, характеризовался высоким pH и вы-
сокими концентрациями кремния. Значения Kd (табл. 17.3), рассчитанные 
по анализам на мышьяк керна отложений и образцов поровых вод (т. е. 
значений Kd in situ) на этом участке, уменьшались по крайней мере на по-
рядок при увеличении pH от 8,5 до 11. 

При ограниченной возможности получения значений Kd As(V) в почвах 
и породах возможно использование геохимических моделей [27] для оценки 
массы адсорбированного As(V) [139]. На изучавшемся участке важным 
минералом в составе почв был гидроксид железа (HFO). Авторы [139] при-
няли, что HFO являлся в этих почвах доминирующим адсорбентом для 
As(V), и использовали обобщенную модель поверхностного комплексооб-
разования с двойным слоем (GTLM). Параметры поверхностного комплек-
сообразования As(III)–HFO для расчета массы адсорбированного As(V) 
взяли в [64]. На основе содержания HFO в почве далее можно рассчитать 
значения Kd по результатам моделирования. 

Однако при расчетах коэффициента распределения для конкретного 
участка с использованием опубликованных данных (справочных, литера-
турных, компьютерных баз данных) следует использовать значения, опре-
деленные при характерных для этого участка условиях. 

Т а б л и ц а  17.3 

Значения Kd мышьяка, полученные на основе анализов загрязненного 
мышьяком водоносного горизонта на участке Суперфонда [30] 

Керн Глубина, 
м 

pH поровых 
вод 

Kd, мл г–1 Керн Глубина, 
м 

pH поровых 
вод 

Kd, мл г–1 

6,2 8,48 0,92 6,4 9,94 6,46 

6,4 8,39 1,44 6,5 10,1 3,91 

6,5 8,42 1,76 6,7 9,89 1,97 

6,7 8,37 2,14 7,0 10,0 0,44 

6,8 8,30 2,63 7,2 10,4 0,42 

7,0 8,41 1,57 7,3 10,6 0,21 

7,1 8,39 1,80 7,5 10,8 0,14 

7,3 9,73 0,31 7,7 10,8 0,69 

7,9 10,4 0,19 7,8 11,0 0,19 

S 

8,0 10,5 0,12 

T 

8,0 10,8 0,28 
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17.3. Компиляции 

В работе [31] представлена модель, разработанная для оценки порядка ве-
личины констант инфильтрации для растворенных веществ в сельскохо-
зяйственных почвах. Как часть исследований авторы рассмотрели и опре-
делили обобщенные значения по умолчанию для входных параметров, 
в частности для Kd. На основе распределения, полученного для значений 
Kd цезия и стронция в диапазоне pH 4,5–9,0, в этой компиляции приняли 
логнормальное распределение для значений Kd всех других элементов. 
Используя данные [77] по адсорбции глинами мышьяка из свалочного 
фильтрата, авторы [31] приняли в своей модели значения Kd мышьяка 
по умолчанию: 6,7 мл г–1 для As(V) на основе 37 значений Kd от 1,9 до 
18 мл г–1 и 3,3 мл г–1 для As(III) на основе 19 значений Kd от 1,0 до 8,3 мл г–1. 
В другой работе тех же авторов [246] представлено значение по умолча-
нию Kd As = 200 мл г–1 для программы TERRA расчета миграции радио-
нуклидов. 

Авторы [138] компилировали значения геохимических параметров, не-
обходимых для экологической оценки участков депонирования отходов на 
предприятии Министерства энергетики США Savannah River, SC. Приве-
дены значения Kd некоторых металлов и радионуклидных загрязнителей 
на основе данных из нескольких публикаций. Для мышьяка представлено 
значение Kd = 3,2 мл г–1 и диапазон 1–10 мл г–1. Авторы обращают внима-
ние, что рекомендованные значения специфичны для участка предприятия 
Savannah River и должны быть тщательно пересмотрены и оценены перед 
использованием в расчетах для других участков. 

В [17] представлены медианы и диапазоны значений Kd мышьяка для 
различных природных сред (табл. 17.4). Разброс этих данных – до четырех 
порядков – делает их практически бесполезными. 

Последние компиляции не учитывают различий между окислительны-
ми состояниями мышьяка или не рассматривают другие важные факторы, 
которые вносят вклад в изменчивость сорбции, например pH. Кроме того, 
в случаях, когда представлены очень большие значения Kd, возможно, что 
оригинальное определение Kd могло включать осажденные компоненты. 

Т а б л и ц а  17.4 

Коэффициенты распределения (log Kd, л кг–1) по литературным данным [17] 

Характеристика 
выборки 

Почва Суспендированный материал Отложения 

Медиана 3,4 4,0 2,5 

Диапазон 0,3–4,3 2,0–6,0 1,6–4,3 

Число значений 22 25 18 
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ЗАКЛЮЧЕНИЕ 

В последние годы значительное число исследований было посвящено ха-
рактеристике распространения и состава форм мышьяка в проблемных 
регионах всего мира и изучению процессов, определяющих подвижность 
мышьяка в водоносных горизонтах. 

Мышьяк повсеместно распространен в земной коре с наибольшим со-
держанием в морских глинистых отложениях, магматических сульфидах 
и железных рудах, где он встречается в виде арсенопирита (FeAsS), реаль-
гара (AsS или As2S2) и аурипигмента (As2S3). Окислительное выветривание 
и растворение As-содержащих минералов формирует растворенные неор-
ганические соединения As(III) и As(V), которые мигрируют в поверхност-
ные или подземные воды и могут адсорбироваться частицами отложений 
и почвы. 

Хотя концентрация мышьяка в незагрязненной почве обычно меньше 
6 мг кг–1, антропогенные источники As, например, содержащие мышьяк 
пестициды, удобрения, шахтные воды, отходы металлургический предприя-
тий и сельскохозяйственные дренажные воды в некоторых аридных регио-
нах могут существенно повышать уровни As в почве и водной среде [143]. 

Более высокие концентрации As чаще находят в подземных водах, чем 
в поверхностных источниках питьевой воды; поэтому акцент в настоящей 
работе делается на геохимические процессы, которые влияют на миграцию 
As в подземных водах. Однако многие из рассмотренных процессов также 
происходят в поверхностных водах и в зоне аэрации [230]. На распределе-
ние As между водной и твердыми фазами влияют процессы осажде-
ния / растворения минералов, адсорбции / десорбции, окисления / восста-
новления и биологические трансформации. 

Адсорбция – преобладающий механизм, определяющий миграцию 
мышьяка во многих системах подземных вод. Гидроксиды железа, алю-
миния и марганца и глинистые минералы обычно ассоциируют с водо-
вмещающими породами и считаются значимыми адсорбентами мышьяка. 
На степень адсорбции мышьяка влияет химия водной фазы, включая pH, 
формы мышьяка, присутствие и концентрации конкурирующих ионов. 

Распределение между растворенными формами As(III) и As(V) зависит 
от окислительно-восстановительного потенциала. При окислительных ус-
ловиях преобладающая разновидность – это As(V), который присутствует 
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в виде депротонированных оксианионов мышьяковой кислоты – H2AsO4
–, 

HAsO4
2– и AsO4

3–. При умеренно восстановительных условиях (Eh > +100 мВ) 
термодинамически устойчив As(III), который присутствует в виде мышья-
ковистой кислоты – H3AsO3

0, H2AsO3
– и HAsO3

2–. Признано, что As(III) 
более распространен в подземных водах, чем считалось ранее [124]; это 
вызывает беспокойство, поскольку он более токсичен, чем As(V). Кроме 
того, при pH большинства природных вод As(III) представлен нейтраль-
ной, незаряженной молекулой (H3AsO3

0, pKa = 9,2) [124] и более подвижен, 
поскольку на поверхностях большинства минералов адсорбируется слабее, 
чем отрицательно заряженные оксианионы AsO4

3–. Скорости окисления 
арсенита pH-зависимы, наиболее медленно реакция протекает в кислых 
условиях [19, 65]. В сильно восстановительных средах могут встречаться 
растворенные разновидности As–S, хотя осаждение As-сульфидных мине-
ралов ограничивает концентрации растворенных As в условиях, где кон-
центрации сульфида высоки. 

Результаты исследований сорбции мышьяка отдельными минераль-
ными фазами показывают, что концентрации растворенных As(V) и As(III) 
определяются адсорбцией на оксидах железа, алюминия и глинах. Адсорб-
ция мышьяка демонстрирует заметную pH-зависимость. При кислых зна-
чениях pH адсорбция As(V) высока и не зависит от pH. При изменении pH 
от 3 до 7 процент адсорбции As(V) немного снижается от 95 до 85%. При 
увеличения pH от 7 до 10 процент адсорбции As(V) снижется резко, 
уменьшаясь приблизительно до 40–50% между pH 9 и 10. Это поведение 
типично для адсорбции аниона на непостоянно заряженной поверхности 
и обусловлено pH-зависимым поверхностным зарядом и составом водных 
форм As(V). При более низких значениях pH (< 7) As(V) присутствует 
преимущественно как анион в форме H2AsO4

– и притягивается к положи-
тельно заряженным поверхностям (например, Fe-оксидам). При высоких 
значениях pH (> 7) As(V) представлен анионом HAsO4

2–, а Fe-оксидные 
поверхности становятся все более и более отрицательно заряженными. 
Отталкивание отрицательных зарядов между частицей почвы и ионом 
As(V) помогает объяснить уменьшение адсорбции As(V) с повышением 
pH. Эти результаты подтверждают, что pH оказывает очень сильное влия-
ние на миграцию мышьяка, с уменьшением коэффициентов распределения 
почти на порядок при изменении pH приблизительно от 7 до 9 [147]. 

pH-зависимая адсорбция As(III) отличается от As(V): при более низких 
значениях pH адсорбируется больше As(V). Однако, когда pH превышает 
значения 6,5, адсорбция As(III) становится больше, чем As(V) [132]. Пре-
обладающей разновидностью As(III) в растворе при значениях pH ниже 9,2 
является нейтральная H3AsO3

0. При более высоких значениях pH H3AsO3
0 

скорее способна отдать протон поверхностной OH-группе с образованием 
OH2

+, чем отрицательно заряженной разновидности As(V). 
Помимо pH на адсорбцию As(V) также влияет присутствие других ио-

нов. Один из наиболее значимых – ион фосфата PO4
3– , который способен 
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эффективно конкурировать с AsO4
3– за адсорбционные участки и значи-

тельно уменьшать его адсорбцию. Для изученных параметров влияние на 
подвижность и выщелачивание As увеличивалось в порядке pH < скорость 
поровых вод < PO4. Эти результаты иллюстрируют сложные гидрогеохи-
мические факторы (например, зависимость адсорбции от pH и скорости), 
которые необходимо учитывать при моделировании миграции As в подпо-
верхностной среде. Фосфат часто входит в состав удобрений в сельскохо-
зяйственных районах, где мышьяк применяют в качестве пестицидов или 
гербицидов. В удобренных фосфатом почвах отмечается увеличенная под-
вижность мышьяка по сравнению с неудобренными, что играет потенци-
ально важную роль в миграции As(V) [158]. 

Присутствие карбоната, силиката и других анионов также в различной 
степени ослабляет адсорбцию мышьяка [230]. Влияние водных комплексов 
и химии твердой фазы на адсорбцию мышьяка лучше всего моделируется 
с помощью модели поверхностного комплексообразования. Объединение 
таких моделей с программами гидравлической миграции растворенного 
вещества обеспечивает мощный метод для прогнозирования пространст-
венного и временного распределения мышьяка в подземных водах. 

На подвижность мышьяка в почвах может влиять присутствие микро-
организмов. Отмечено, что железо-редуцирующие бактерии вызывают 
выщелачивание мышьяка из почв вследствие восстановительного раство-
рения адсорбентов – гидроксидов железа. Кроме того, восстановлению 
As(V) могут способствовать сульфат-редуцирующие бактерии, вырабаты-
вая сульфид водорода. Реакции с участием микроорганизмов могут вызы-
вать осаждение и растворение минералов и таким образом влиять на под-
вижность загрязнителей в водной среде. 

Множество экспериментальных исследований адсорбции As, чаще 
всего для чистых оксидов Fe и Al, позволило оценить значения Kd для ряда 
адсорбентов. Приведенные значения имеют большой диапазон, охваты-
вающий приблизительно 6 порядков. При прочих равных условиях значе-
ния Kd в целом уменьшаются с ростом концентрации As, отражая некото-
рую нелинейность изотермы сорбции. При сходных условиях Kd часто 
выше для As(V), чем для As(III), но не во всех случаях. На участках, нахо-
дящихся под влиянием горно-обогатительных предприятий, получены 
чрезвычайно высокие значения Kd (тысячи мл г–1) для сорбции мышьяка 
отложениями. Величина Kd в отложениях коррелировала с Eh [46]. 

Богатые As подземные воды в молодых осадочных водоносных гори-
зонтах встречаются в ответ на формирование специфических геохимиче-
ских условий, среди которых наиболее важно развитие либо сильно вос-
становительных, либо аэробных условий с высоким pH. Хотя эти два слу-
чая геохимически весьма различны, каждый из них способствует 
подвижности As, отчасти посредством уменьшения способности оксидов 
металлов адсорбировать As при таких условиях. Недостаточное промыва-
ние подземными водами водоносного горизонта может также быть факто-
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ром поддержания высоких концентраций As. Низменные осадочные бас-
сейны и равнины дельт – типичные области медленного движения подзем-
ных вод. 

Таким образом, несмотря на минералогическую сложность почв 
и горных пород, изучение адсорбции мышьяка показывает, что ос-
новным адсорбентом в системе являются поверхности гидроксидов 
железа, хотя весьма вероятно, что в природном материале с мышья-
ком взаимодействуют и поверхности других минералов. Гидроксиды 
железа – это природный регулятор миграции As в подземной гидро-
сфере. 
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