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摘要：Fe(Ⅱ) 与铁氧化物的相互作用过程是铁循环的重要组成部分，影响着土壤中各种元素的地球化学过程。目前关于 Fe(Ⅱ)

与铁氧化物相互作用的地球化学机制已基本厘清。然而，土壤环境中，铁氧化物和有机质常常结合并形成铁氧化物-有机质

（Fe-OM）复合物，使其形成结构更为复杂、活性变化更大的结构单元。Fe(II) 作用下，Fe-OM 复合物结构转化的过程及其

作用机制更是缺乏系统性研究。因此，该文以纤铁矿与胡敏酸复合物（Lep-HA）为研究对象，通过室内模拟实验，借助铁稳

定同位素标记及 XRD、SEM、XPS 等矿物结构表征手段，研究在中性厌氧条件下，Fe(Ⅱ) 与 Lep-HA 复合物相互作用电子

传递和复合物结构转化的过程及其机制。结果表明：Fe(Ⅱ) 与 Lep-HA 复合物可发生铁原子交换，铁原子交换率可达 64.31%—

91.82%；铁原子交换速率受 Lep-HA 复合物中 C/Fe 比例的影响，C/Fe 比例越高铁原子交换速率越低。Lep-HA 复合物中胡

敏酸可通过降低 Fe(Ⅱ) 在纤铁矿表面的吸附量等作用，抑制 Fe(Ⅱ) 与 Lep-HA 之间的铁原子交换速率。XRD 和 SEM 分析

表明，胡敏酸的存在抑制了纤铁矿晶相转变及二次成矿过程；反应 30 d 时，纯相纤铁矿均转化为针铁矿，不同比例 Lep-HA

复合物则发生重结晶，生成结晶度更强及晶胞粒径更大的纤铁矿。XPS 分析结果表明，反应后 Fe(II) 可与胡敏酸形成 Fe-C

配体，且 Lep-HA 复合物结构中 C-C 基团含量由 86.17%降至 69.86%，而 O-C=O 基团含量由 13.86%增至 16.13%。以上研究

结果较系统地阐明了 Fe(II) 和 Fe-OM 复合物相互作用的地球化学机制，可为深入理解土壤中 Fe 和 C 等元素耦合循环的环

境地球化学行为提供一定的理论依据。 
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铁氧化物是成土过程中的重要产物，也是土壤
中广泛存在、具有较高活性的次生矿物类型之一

（Cornell et al.，1996），其表面活性、氧化还原特性
和结构变化等均能引起土壤中营养元素、有机质以
及污染物等物质的生物地球化学过程（Borch et al.，
2010，尹雪斐等，2021）。近些年来研究发现（Hansel 

et al. ， 2005 ； Katz et al. ， 2012 ）， 游 离 态
Fe(Ⅱ)(Fe(Ⅱ)aq) 和铁氧化物之间的相互作用是土

壤铁循环的重要组成部分，Fe(Ⅱ)aq 吸附在铁氧化物
表面，形成了电位梯度，将 Fe(Ⅱ)aq 的电子传递到
铁氧化物的另一表面，并与铁氧化物中的结构态
Fe(III)(Fe(Ⅲ)oxide) 发生电子转移，铁氧化物发生还
原溶解，最后导致矿物晶体结构发生变化。在该过
程中，环境中的重金属离子（如 Cd、Cr、Sb 等）
可被结合固定到新生成的矿物结构中，从而降低其
迁移性及可利用性（Wu et al.，2018；Burton et al.，
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2019；Liu et al.，2019）。研究土壤铁循环过程中
Fe(Ⅱ)aq 和铁氧化物交互反应及其结构转变的规律，
具有重要的土壤环境意义。 

土壤作为多组分体系，铁氧化物晶相转变过程
必然受到共存的其他物质如有机质、微生物等的影
响，而有机质的影响尤为重要（Wu et al.，2018）。
有机质作为土壤的另一重要组成部分，是活跃的高
分子物质，含有与氧、氮等相交联的活性官能团，
使其具有氧化还原、吸附、络合等活性，并与土壤
环境中的活性矿物如铁氧化物有普遍的相互作用

（Huang，2004）。Lalonde et al.（2012）研究表明，
在沉积物当中大约有 21.5%±8.6%的有机碳直接通
过共沉淀、化学螯合等作用与活性铁结合，同时形
成稳定的有机-铁基矿物复合体，从而影响有机质的
稳定性。反之，有机质的含量与性质的变化可影响
各种铁氧化物的沉淀，甚至阻碍晶态铁氧化物的形
成和转化（Kaiser et al.，1997）。Chen et al.（2015）
对不同 C/Fe 比例下，胡敏酸对 Fe(Ⅱ)aq 和水铁矿相
互作用的影响进行研究发现，有机质可通过占据水
铁矿表面的活性位点，或跟游离态 Fe(II) 产生络合
作用，阻碍 Fe(II) 和水铁矿的接触，抑制游离态
Fe(II) 和水铁矿之间的电子传递和原子交换过程，
从而改变水铁矿的转化途径。Thomasarrigo et al.

（2017）利用同位素示踪法研究聚半乳糖醛酸对
Fe(Ⅱ)aq 作用下水铁矿物相转变发现，聚半乳糖醛酸
在水铁矿表面形成了 Fe(II/III)-有机质配位体，切断
了 Fe(Ⅱ) 与水铁矿的相互作用，从而抑制水铁矿的
物相转化过程。Zhou et al.（2018）对不同 Fe(Ⅱ)aq

作用下水铁矿-萨旺尼河自然有机质复合物的转化
进行研究，发现 Fe(Ⅱ)aq 与复合物之间的可发生明
显的铁原子交换过程，但是体系中没有新物相产生。 

铁氧化物和有机质作为土壤中的两大主要组
成部分，容易结合形成有机质-铁氧化物的复合体，
且有机质的存在显著影响着 Fe(Ⅱ)aq 和铁氧化物相
互作用，从而影响土壤中铁、碳的循环过程。然而，
目前关于有机质、Fe(Ⅱ)aq 和铁氧化物 3 者交互反
应的主要研究仍集中在有机质和 Fe(Ⅱ)aq 共同作用
下，水铁矿物相转变过程；或是 Fe(Ⅱ)aq 和有机质-

水铁矿复合物的相互作用（Chen et al.，2015；
Thomasarrigo et al.，2017；Zhou et al.，2018）。针对
晶体结构相对稳定的铁氧化物如纤铁矿、针铁矿等
在有机质作用下的环境行为仍缺乏系统性研究。 

本研究以典型亚稳态的纤铁矿（Lep）和胡敏酸
为目标铁氧化物和有机质，合成不同 C/Fe 比例的
纤铁矿-胡敏酸复合物（Lep-HA）作为研究对象，利
用铁稳定同位素标记和 XRD、SEM 以及 XPS 等矿
物表征手段，研究 Fe(Ⅱ)aq 与 Lep-HA 交互作用中电

子传递过程和复合物结构转化的规律，以期为土壤
环境中 Fe(Ⅱ)aq、有机质和铁氧化物的交互作用机
制，以及 Fe/C 循环的地球化学行为提供基础数据。 

 
1  材料及方法 
1.1  试剂与材料 

实验当中所使用的氯化亚铁、六亚甲基四胺、
亚硝酸纳、氢氧化钾等化学试剂均为分析纯，购于
广州化学试剂厂。胡敏酸（HA，纯度>98%）购于
百灵威，57Fe 粉末（购自 isoflex，纯度>95.0%），哌
嗪 1, 4-二乙磺酸（PIPEs，纯度>98%）购于 sigma。 

57Fe(Ⅱ)aq 储备液的制备：称取 342 mg 粉末状
的 57Fe(0) 置于 100 mL 西林瓶中，先加入 3.6 mL 5 

mol·L−1 的 HCl，再加入 4.4 mL 超纯水，置于磁力
搅拌器上搅拌至完全溶解，过滤收集溶液，最后定
容至 60 mL，即得浓度为 100 mmol·L−1 的溶解态
57Fe(Ⅱ)aq 储备液。 

根据文献（Yen et al.，2002；王锐等，2017）的
方法合成纤铁矿（Lep）及 0.3，0.6 和 1.2 等 3 种不
同 C/Fe 比例的 Lep-HA 复合物（后面分别用 Lep-

HA-0.3、Lep-HA-0.6 和 Lep-HA-1.2 表示），具体的
合成步骤如下所示：分别称取 0、0.63、1.25 和 2.50 

g 胡敏酸置于 50 mL 超纯水中，用 0.1 mol·L−1 的
KOH 溶液调节 pH 至 12.0，搅拌至胡敏酸（HA）
完全溶解，备用。将 16 g 四水氯化亚铁、22.4 g 六
亚甲基四胺和 5.6 g 亚硝酸纳分别溶于 400、80 和
80 mL 去离子水中溶解，将 3 种溶液与上述的胡敏
酸溶液混合并搅拌 5 min 使溶液混合均匀，接着置
于 60 ℃水浴中反应 3 h，离心分离，可得 Lep 及
Lep-HA 复合物；最后将样品进行冷冻干燥，玛瑙研
钵研磨待用。 

1.2  实验流程 
本实验所有操作以及反应均在厌氧操作箱内

（Type A，Coy Laboratory，美国）进行。反应前所
有溶液用 N2（纯度为 99.999%）曝气 2 h 以上，随
后迅速移至厌氧箱中平衡 24 h。 

反应在 15 mL 的离心管中进行，并在螺纹旋口
处缠绕聚四氟乙烯生料带保证其密封性。在 15 mL

的离心管中依次加入 PIPEs 缓冲溶液、纤铁矿或
Lep-HA 复合物和 57Fe(Ⅱ)aq 溶液，最后，将反应离
心管用锡箔纸避光，置于混匀仪上反应。反应温度
为 25 ℃，反应体积为 10 mL，各物种的终浓度分
别为约 0.02 g 铁氧化物，25 mmol·L−1 PIPEs 缓冲液
以及 1 mmol·L−1 57Fe(Ⅱ)aq。实验采样时间为 6 h、1 

d、3 d、5 d、10 d、15 d、30 d，每个时间点设置 3

个平行样。 

反应进行到设定的时间点，在厌氧箱中取样。
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首先取出 1.5 mL 反应样品置于 2 mL 离心管中，
10 000 r·min−1 转速离心 15 min，过滤收集上清液，
用于分析游离态物质含量；接着，向剩余固体中加
入 1.5 mL 0.4 mol·L−1 的 HCl 后，震荡 10 min，离心
过滤，收集上清液，用于分析吸附态物质含量；最
后向所剩余的固体当中加入 1.5 mL 浓 HCl 振荡至
铁矿完全溶解，用于分析结构态物质含量。同时，
收集反应管中剩余的 8.5 mL 样品中的固体，并进行
冷冻干燥，用于矿物结构、形貌等分析。 

1.3  不同形态铁含量及同位素组成分析 
采用邻菲罗啉比色法分析不同形态（游离态、吸

附态和结构态）的 Fe(Ⅱ) 以及总铁的含量。4 种稳
定同位素（54Fe、56Fe、57Fe 及 58Fe）的比例分析采
用电感耦合等离子体质谱仪（PerkinElmer ICP-MS 

NX300）的 KED 模式进行分析（刘承帅等，2016）。
样品测试前需利用 0.1 mol·L−1 HCL 将溶液当中浓度
稀释至 0.5 μmol·L−1以下并微过滤后方可置于自动进
样器待仪器进行检测，待测溶液经自动进样器（采用
玻璃罩与外界隔绝）吸取，同心雾化器雾化，电离后
经过三级采样锥进入碰撞池内反应。碰撞池中气体
7%的 H2+93%的 He（体积分数，纯度为 99.999%），
气 流 量 为 20Psi ， 以 避 免 同 重 元 素 16O40Ar 和
1H16O40Ar 对测试的干扰。同时，根据同位素组成比
例计算 Fe 原子交换率（刘承帅等，2016）。 

1.4  结构表征方法 
对反应前后固体样品分别进行 X 射线衍射分

析（XRD）、扫描电镜分析（SEM）和 X 射线电子
能谱分析（XPS）表征，探讨铁氧化物结构转变的
机制。 

采用德国 Brucker D8 AXS 型 X 射线粉末衍射
仪对铁氧化物进行晶体结构进行表征，管电压 40 

kV，管电流 40 mV、扫描速度 0.2° min−1、扫描范
围为 6°—85°、步长为 0.02°。采用德国蔡司 ZEISS 

Gemini 300 扫描电镜显微镜进行形貌分析，加速电
压 0.0—30 kV，10 V 步进连续可调，探针束流 3 

pA—20 nA。采用美国 Thermo fisher Scientific K-

Alpha X 射线电子能谱仪分析，激发源为 Al Kα 射
线（6 eV），通能为 150 eV，步长 1 eV。 

 
2  结果与讨论 
2.1  不同形态 Fe(II)动力学 

已有研究表明，Fe(II) 浓度是影响 Fe(Ⅱ) 和铁
氧化物相互作用的重要因素（Chen et al.，2015；Liu 

et al.，2019；Zhou et al.，2018），本文对反应过程
中不同形态 Fe(II) 含量变化进行分析，其结果如图
1 所示。反应 6 h 后，4 种处理中的 Fe(II)aq 含量均
快 速 下 降 ， 分 别 从 0.989 5 mmol·L−1 下 降 到 了

0.532 0、0.294 1、0.218 2 和 0.171 0 mmol·L−1，这可
能是由于 Lep 和 Lep-HA 的表面吸附作用引起

（Chen et al.，2015，Thomasarrigo et al.，2017；Zhou 

et al.，2018）。Thomasarrigo et al.（2017）研究发现，
48%—84%的 Fe(II)aq 可被吸附到水铁矿-有机质复
合物的表面上。随着反应进行，在纯相纤铁矿处理

（CK）中，Fe(II)aq 含量呈现相对稳定的趋势，在反
应 30 d 时，Fe(II)aq 含量为 0.500 3 mmol·L−1。而在
Lep-HA 处理中，Fe(II)aq 含量出现缓慢上升的趋势，
其中 Lep-HA-0.3，Lep-HA-0.6 和 Lep-HA-1.2 处理
中，其 Fe(II)aq 含量分别上升到 0.395 0、0.345 5 和
0.227 4 mmol·L−1。这可能是由于 Lep-HA 复合物在
Fe(II)aq 的诱导下发生溶解重结晶过程，使得所吸附
的 Fe(II)aq 发生解吸，从而释放出来（Thomasarrigo 

et al.，2018；Zhou et al.，2018）。Gu et al.（1994）
研究表明铁氧化物和有机质二者可通过配体交换
作用进行吸附，且其吸附规律符合朗缪尔吸附等温
过程；在一定范围内，有机质含量越大，其对 Fe(II) 

的吸附越高。因此，在本研究中，Fe(II)aq 的吸附量
随 C/Fe 比增高而增加；Lep-HA 复合物中有机质含
量越高，吸附的 Fe(II) 越多（图 1）。 

2.2  不同组分中 Fe 同位素组成比例 
为探讨 Fe(II)aq 与 Lep-HA 复合物之间的交互反

应，本研究以标记的 57Fe(II) 溶液与 Fe 稳定同位素
自然丰度组成的 Lep-HA 复合物进行反应，并对游
离态和残渣态中 Fe 同位素组成比例进行分析，其
结果分别如图 2 和图 3 所示。由图 2 可知，反应前
体系溶液 Fe 的 4 种稳定同位素（54Fe、56Fe、57Fe

和 58Fe）的比例 f 54Fe、f 56Fe、f 57Fe、f 58Fe 分别为
0.001 2、0.042 9、0.942 5 和 0.016 4，而随着反应的
进行，体系中同位素的比例发生明显变化。在反应
6 h，Lep、Lep-HA-0.3、Lep-HA-0.6 和 Lep-HA-1.2 
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图 1  Fe(II)aq 和 Lep-HA 反应过程中游离态 Fe(II) 

浓度变化 
Figure 1  Aqueous Fe (II) concentration during the 

interaction of Fe(II)aq and Lep-HA compounds 
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处理组中溶液中 f 57Fe 迅速下降至 0.095 8、0.125 6、
0.147 8 和 0.135 7，而 f 56Fe 显著升高至 0.845 0、
0.816 5、0.795 1 和 0.806 7。随后的反应过程中 f 57Fe

和 f 56Fe 的变化相对趋向平稳；在反应 30 d 时，
Lep、Lep-HA-0.3、Lep-HA-0.6 和 Lep-HA-1.2 处理
组中 f 57Fe 分别是 0.059 6、0.067、0.073 4、0.074 1，
而 f 56Fe 分别为 0.881 2、0.873 2、0.867 8、0.866 7。
由同位素分馏性质可知，若反应过程中，Fe(II)aq 和
Lep-HA 仅仅发生吸附络合作用，溶液中 Fe 同位素
比例组成不发生改变。然而，上述结果说明 Fe(II)aq

和 Lep-HA 发生反应，游离态 Fe(II) 与 Lep-HA 复
合物中的 Fe(Ⅲ)oxide 发生铁原子交换过程，吸附在
复合物上的 57Fe(II)aq 释放一个电子给复合物结构态
当中的 56Fe(Ⅲ)oxide，56Fe(Ⅲ)oxide 固体中还原释放出

来，从而引起溶液中 f 56Fe 比例升高（Hansel et al.，
2005；Liu et al.，2019；Thomasarrigo et al.，2018）。 

为进一步确定 57Fe(II)aq 发生原子交换进入到
56Fe(Ⅲ)oxide 中，本研究同时测定了固体中 Fe 同位
素组成比例（图 3）。反应前残渣态中 f 57Fe 为
0.021 8，在反应 6 h 后，Lep、Lep-HA-0.3、Lep-HA-

0.6 和 Lep-HA-1.2 处理组中 f 57Fe 迅速上升，分别
可达 0.059 89、0.059 14、0.059 06 和 0.059 33。随着
反应时间的进行，残渣态中 Fe 同位素组成比例趋
向平缓。结合游离态和残渣态中 f 56Fe 和 f 57Fe 的
含量变化可知，57Fe(Ⅱ)aq 吸附在铁氧化物表面，并
将 电 子 传 递 到 铁 氧 化 物 固 体 ， 自 身 被 氧 化 成
57Fe(III)；同时结构态 56Fe(III)(Fe(III)oxide) 接受电
子，发生还原生成 56Fe(Ⅱ)aq，即 57Fe(II)aq 和 Lep-

HA 复合物中的 56Fe(III)oxide 发生铁原子交换过程
（刘承帅等，2016）。 

利用体系中 4 种 Fe 稳定同位素组成比例数据，
计算可得反应体系中铁原子交换率（图 4）。从图 4

中结果可以看出，在反应进行到 30 d 时 4 种处理组
的铁原子交换率分别达到 91.82%、76.71%、69.69%

和 64.31%。相对于纯相 Lep 而言，胡敏酸的加入，
显著抑制了 Fe(II)aq 和 Lep-HA 复合物的交互反应，
且随着 C/Fe 比例越高，抑制效果越明显。Lehmann 

et al.（2008）对有机质与铁氧化物之间吸附过程及
其空间分布情况进行研究，发现有机质可吸附固定
在矿物的微孔结构中，从而影响铁氧化物的二次成
矿过程。其次，Chen et al.（2015）对有机质影响水
铁矿二次成矿过程研究也表明，溶解态有机质可通
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图 3  Fe(II)aq 和 Lep-HA 反应过程中固体中 f 57Fe 
变化规律 

Figure 3  The value of f 57Fe in solid samples during 

the interaction of Fe(II)aq and Lep-HA compounds 
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图 2  Fe(II)aq 和 Lep-HA 反应过程中游离态铁稳定同位素组成比例变化 
Figure 2  The composition of different stable Fe isotopes in aqueous solution during the interaction  

of Fe(II)aq and Lep-HA compounds 
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过表面覆盖、堵塞颗粒间孔隙等作用，抑制 Fe(Ⅱ)aq

在水铁矿表面的吸附，从而降低 Fe(Ⅱ)aq 和水铁矿
的交互作用的速率。由此可见，在本研究中，胡敏
酸的加入可通过表面堵塞等方式，降低了 Fe(Ⅱ)aq

在纤铁矿表面的吸附（图 1），从而降低了 Fe(II)aq 

和 Lep-HA 之间的铁原子交换速率。 

2.3  矿物结构和形貌分析 
对反应前后的矿物结构进行分析，其 XRD 图

谱如图 5 所示。由图可知，本研究所合成的（反应
前）矿物均为纤铁矿，其在衍射仪扫描二倍角（2θ）
值为 16.28°、31.46°、42.34°、44.46°、50.74°、54.95°、
57.76°、62°和 71.52°处有相应衍射峰，与纤铁矿的
标准卡相同。同时，随着 C/Fe 的升高衍射峰的强度
会逐渐降低，表明胡敏酸的存在会影响纤铁矿的结

晶度及晶体结构。利用全谱分析软件 Total Pattern 

Solution（Topas）软件进行分析拟合，定量分析反应
前后晶胞参数（a，b 和 c）的变化（表 1），结果显
示，胡敏酸的添加显著降低了纤铁矿的晶胞参数，且
随着复合物中 C/Fe 比的升高，晶胞的粒径逐渐降低。 

图 5 显示，在 Lep 处理中，纤铁矿在 Fe(II)aq 作
用下，逐渐向针铁矿发生转变；反应 15 d 时，在二
倍角值为 20.91°、24.92°、38.98°、40.68°、46.95°、
48.47°、69.83°处逐渐出现了针铁矿的特征衍射峰，
且在 30 d 时，全部呈现针铁矿的相应衍射峰。这说
明纤铁矿在 Fe(II)aq 作用下，可发生晶相重组，生成
针铁矿。而在 Lep-HA 复合物中，矿物主要仍以纤
铁矿为主，无针铁矿产生，且随着反应的进行，纤
铁矿对应特征衍射峰强度逐渐增加、峰形呈现逐渐
完整。同时，根据 XRD 图谱计算其晶胞参数（表
1）可知，反应 30 d 后，在 Lep-HA 复合物的晶胞
参数均有不同程度的增加，表明其在 Fe(II)aq 作用下
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图 5  反应过程中矿物结构分析 XRD 图谱 

Figure 5  XRD patterns of the transformed Lep or Lep-HA compounds during the reaction 

表 1  反应前后 Lep 和 Lep-HA 复合物结构 XRD 晶胞 
参数变化 

Table 1  The cell parameters of Lep and Lep-HA calculated 

from their X-ray diffraction (XRD) patterns  

处理 

Treatment

晶胞参数 a 

Cell parameter a

晶胞参数 b 

Cell parameter b 

 晶胞参数 c 

Cell parameter c

0 d 30 d 0 d 30 d  0 d 30 d 

Lep 3.868 4 — 12.550 3 —  3.066 1 — 

Lep-HA-0.3 3.851 5 3.866 3 12.536 5 12.534 7  3.056 3.065 7

Lep-HA-0.6 3.847 2 3.866 7 12.528 4 12.536 4  3.053 8 3.064

Lep-HA-1.2 3.821 1 3.858 8 12.496 4 12.528 3  3.038 9 3.057 1

 

0 5 10 15 20 25 30

0

20

40

60

80

100

铁
原

子
交

换
率

Ir
on

 a
to

m
 e

xc
ha

ng
e 

ra
te

/%

时间 t/d

 Lep
 Lep-HA-0.3
 Lep-HA-0.6
 Lep-HA-1.2

 
图 4  反应过程中不同处理组的铁原子交换率 

Figure 4  Percent exchange of Fe in Lep or Lep-HA 

during reaction 
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转化成结晶度更好、晶粒尺寸更大的纤铁矿。Yan et 

al.（2016）对不同 Fe(II) 浓度作用下纤铁矿老化过
程中矿物的晶相转变进行研究发现，在 Fe(II) 低于
1 mmol·L−1 的条件下，纤铁矿可转化为纤铁矿和针
铁矿；而当 Fe(II) 高于 4 mmol·L−1 时，纤铁矿可转
化成磁铁矿。由此可见，在 Fe(II)aq 初始浓度为 1 

mmol·L−1 作用下，Lep 和 Lep-HA 的复合物可发生
晶相重组，分别生成纤铁矿和针铁矿。 

以 Lep 和 Lep-HA-0.6 复合物的处理为例，对反
应前后的矿物的形貌进行分析，其 SEM 图谱如图 6

所示。由图可知，原始合成的矿物中，纯相纤铁矿是
表面光滑、细小薄片（图 6A），而胡敏酸的加入，分
散了纤铁矿，并吸附于铁氧化物表面，从而引起 Lep-

HA 复合物形貌较大的变化（图 6B）。在反应 30 d

后，纤铁矿 Fe(II)aq 作用下转化成针铁矿，由表面光
滑、细小薄片状的小片纤铁矿几乎全部转变为针状、
粒径大小不一的针铁矿（图 6C）；而 Lep-HA 复合物
转化产物仍以纤铁矿为主（图 6D）。 

2.4  胡敏酸官能团的变化 
为了解反应过程中胡敏酸的稳定性及其对

Lep-HA 复合物结构转变的影响，对反应前后 Lep-

HA-0.6 复合物样品进行 XPS 分析（图 7）。在原始
Lep-HA 复合物中，C 1s 在结合能为 284.8 eV 和
287.6 eV 出现两个典型的峰位，分别归属于脂肪碳
的 C-C 键基团（Singh et al.，2014）和 O-C=O 基团

（Platzman et al.，2008）（图 7A）。随着反应的进行，
胡敏酸结构发生了改变，XPS 结果显示 Lep-HA 复
合物仍存在 C-C 和 O-C=O 基团，但 C-C 基团含量
从 86.17%降低到 69.86%，而 O-C=O 基团从 13.86%

增加到 16.13%。这可能是由于胡敏酸发生了氧化反

应（Platzman et al.，2008）。Unnikrishna et al.（2002）
利用 XPS 分析 Mo-C 等金属配体时发现，其结合能
在 283.4 eV 位置出现了金属和碳结合物的高斯峰
位。本研究在同样位置出现了高斯峰位，且在本研
究中仅存在 Fe 金属离子，因此推断在本反应过程
中可能出现了 Fe-C 基团（图 7B）。由此可见，胡敏
酸可通过与 Fe(II) 形成配体，参与或影响了 Fe(II)aq

和 Lep-HA 复合物相互作用过程。 

2.5  反应机制讨论 
铁氧化物和有机质是土壤中的两个主要成分，

常结合而成的无机有机复合体界面，是能量转化和
物质循环的重要活性单元介质，研究 Fe(Ⅱ)aq 与和
铁氧化物-有机质复合物的相互作用具有更重要的
土壤学意义（Hu et al.，2018）。研究表明，有机质
的存在，显著影响了 Fe(Ⅱ)aq 与弱晶型铁氧化物水
铁矿的交互作用（Jones et al.，2009；Chen et al.，

 
图 7  Lep-HA 复合物反应前后 C 1s 的 XPS 光谱 

Figure 7  XPS spectra of C 1s for Lep-HA compounds  

before and after reaction 30 days 

 
图 6  反应前后矿物形貌 SEM 分析  

Figure 6  The SEM images of Lep and Lep-HA samples before and after reaction 
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2015；Zhou et al.，2018）。在有机质浓度较低时，
水铁矿可在 Fe(Ⅱ)aq 作用下转化成纤铁矿、针铁矿
等，而有机质的存在抑制了水铁矿向针铁矿转化；
在高浓度有机质作用下，则显著抑制了水铁矿的转
化，其原因主要在于有机质占据铁氧化物矿物表面
活性位点，或跟 Fe(Ⅱ)aq 产生络合作用，阻碍了
Fe(II) 和铁氧化物的接触，抑制 Fe(Ⅱ)aq 和水铁矿
之间的电子传递过程，从而改变铁氧化物的转化途
径。体系中的 C/Fe 比例是其中的关键影响因素。 

本研究通过对 Fe(Ⅱ)aq 和纤铁矿-胡敏酸复合物
的相互作用过程研究发现，随着胡敏酸的加入，
Fe(Ⅱ)aq 与纤铁矿相互作用过程中铁原子交换速率，
铁氧化物二次成矿的产物类型、结构和形貌等均发
生改变（图 4—6）。在无胡敏酸存在时，体系中的
Fe(Ⅱ)aq 在纤铁矿表面发生充分的吸附，并与纤铁矿
中 Fe(Ⅲ)oxide 发生铁原子交换，Fe(Ⅱ)aq 被氧化成二
次矿物中的 Fe(Ⅲ)oxide，而且纤铁矿中的 Fe(Ⅲ)oxide

被还原成 Fe(Ⅱ)，释放到溶液中；在该过程中，纤
铁矿也被转化成针铁矿（图 5—6）。而 Fe(Ⅱ)aq 在纤
铁矿-胡敏酸复合物反应过程中，与弱晶型水铁矿相
类似，胡敏酸的加入减少了游离态亚铁在纤铁矿表
面的吸附（图 1）；其次，Fe(Ⅱ)aq 可与含有羧基及
羧基酚醛的胡敏酸先结合形成 Fe(Ⅱ)-HA 配体（图
7），因而阻碍 Fe(Ⅱ) 与纤铁矿的直接接触，从而抑
制了 Fe(Ⅱ)aq 和纤铁矿之间电子传递和晶相转变过
程。在反应过程中，胡敏酸的结构也容易发生变化，
从而影响胡敏酸或 Lep-HA 复合物的稳定性。 

此外，近年来相关研究也表明，Fe(Ⅱ)aq 在水铁
矿表面吸附，发生电子传递后，容易在铁氧化物表
面生成的不稳定 Fe(Ⅲ)，其含量及团聚成核过程是
二次矿物生成的关键影响因素（Sheng et al.，2020a；
Sheng et al.，2020b）。在无有机质存在的情况下，不
稳定 Fe(Ⅲ) 不断积累进一步成核，生成新的矿物；
而在有机质存在的情况中，不稳定的 Fe(Ⅲ) 容易与
有机质中的羟基和羧基等官能团相结合，生成 Fe-C

配体，抑制了不稳定 Fe(Ⅲ) 的正常团聚成核过程，
以及二次矿物的生成。 

 
3  结论 

通过系统研究厌氧条件下 Fe(Ⅱ)aq 与 Lep-HA

复合物的相互作用，发现 Fe(Ⅱ)aq 与 Lep-HA 复合
物中的 Fe(Ⅲ)oxide 可发生铁原子交换和晶相转变的
过程；胡敏酸的存在，抑制了 Fe(Ⅱ)aq 与纤铁矿的
Fe(Ⅲ)oxide 之间的原子交换速率以及矿物晶相转变
的途径，且抑制效果与 C/Fe 比例（<1.2 时）成正
比。同时，胡敏酸的存在也改变了矿物二次成矿的
产物，在纯相纤铁矿中，纤铁矿可转化成纤铁矿和

针铁矿；而在胡敏酸影响下，纤铁矿仅能重组转化
为纤铁矿。共存的胡敏酸可通过表面覆盖、堵塞颗
粒间孔隙或者与 Fe(II) 形成有机配体，减少 Fe(Ⅱ)aq

在矿物表面的吸附，抑制 Fe(Ⅱ)aq 与 Lep-HA 复合
物的交互反应，从而影响铁氧化物和有机质的结构
组成。 
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Abstract: The interaction between aqueous Fe(Ⅱ) (Fe(Ⅱ)aq) and iron oxide is an important part of the iron cycle, which plays an 

important role in the geochemical processes of various elements. The geochemical mechanism of Fe(II) and iron oxides interaction has 

been well studied. However, the mechanism of the interaction between Fe(Ⅱ)aq and iron oxide-humic matter compounds is rarely 

studied. In the soil environment, iron oxide and organic matter often coexist and cooperate as iron oxide-organic matter compounds 

with a complex composition and highly reactive activities. In this study, lepidocrocite-humic acid compounds (Lep-HA) were prepared, 

and the interaction between Fe(Ⅱ)aq and Lep-HA was investigated in the lab under the anaerobic condition by means of iron stable 

isotope labeling, such as the XRD, SEM and XPS analysis methods. The results showed that electron transfers can occur between 

Fe(Ⅱ)aq and Lep-HA with rates of 64.31%‒91.82%. The electron transfer rate was affected by the C/Fe ratio in Lep-HA, and the 

higher the C/Fe ratio the lower the iron atom exchange rate. Analyses showed that the presence of humic acids in Lep-HA compounds 

could decrease the adsorption of Fe(II) on the surface of lepidocrocite, and further inhibited the electron transfer rate. XRD and SEM 

results showed that the presence of humic acids in Lep-HA compounds also inhibited the phase transformation of lepidocrocite. After 

30 days of reaction, lepidocrocite could be transformed into goethite by the Fe(Ⅱ)aq. However, the Lep-HA compounds with different 

C/Fe ratios were recrystallized into lepidocrocite with stronger crystallinity and larger cell sizes. Fe-C bond was found by the XPS 

analysis. The content of C-C groups in Lep-HA compounds decreased from 86.17% to 69.86%, while the O-C=O group increased from 

13.86% to 16.13% after 30 days of reaction. This study would provide a theoretical support for interpreting the geochemical mechanism 

of the interaction between Fe(II) and iron oxide-OM compounds, and provide a theoretical basis for understanding the geochemical 

behavior of Fe and C in soil. 
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