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Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程中 Pb 的吸附与固定 
刘承帅 a,b    李芳柏*,a    陈曼佳 a    廖长忠 a    童辉 b    华健 a 

(a广东省生态环境技术研究所 广东省农业环境综合治理重点实验室 广州 510650) 

(b中国科学院地球化学研究所 环境地球化学国家重点实验室 贵阳 550081) 

摘要  厌氧状态下, 游离态 Fe(II)(Fe(II)aq)催化氧化铁晶相重组是重要的铁循环化学过程, 其本质是 Fe(II)aq 与结构态

Fe(III)间的 Fe 原子交换, 这一过程对稻田土壤和沉积物中重金属的环境行为产生重要影响, 其影响机制有待于深入研

究. 本研究结果显示, Fe(II)aq催化水铁矿晶相转变过程中, 重金属离子 Pb(II)通过与 Fe(II)的竞争性吸附, 降低了水铁矿

表面吸附态 Fe(II)浓度, 抑制了 Fe(II)aq与水铁矿中结构态 Fe(III)之间的 Fe 原子交换, 最终降低水铁矿晶相转变速率并

改变水铁矿晶相转变途径. 无 Pb(II)时, 水铁矿最终转变为针铁矿和磁铁矿; Pb(II)影响下, 转变产物主要为纤铁矿, 部

分为针铁矿和磁铁矿. 在水铁矿晶相转变过程中, 部分吸附到氧化铁表面的 Pb(II)通过晶体包裹或 Fe 结构位取代, 被

形成的氧化铁结构化固定, 从而降低了重金属 Pb(II)的活性. 

关键词  氧化铁; Fe 原子交换; 重金属; 稳定同位素示踪; 同晶置换 

 

Adsorption and Stabilization of Lead during Fe(II)-catalyzed Phase  
Transformation of Ferrihydrite 
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Eco-Environmental Science & Technology, Guangzhou 510650, China) 

(b State Key Laboratory of Environmental Geochemistry, Institute of Geochemistry, Chinese Academy of Sciences, Guiyang 
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Abstract  Aqueous Fe(II) (Fe(II)aq)-catalyzed recrystallization of iron (hydr)oxides is the important chemical reaction of 
iron cycle in anaerobic environments, which poses significant effects on the environmental behavior of heavy metals in soils 
and sediments. Ferrihydrite is the initial iron mineral phase during the ferrous mineralization and has relatively unstable crys-
tal structure. The structure transformation behavior of ferrihydrite is active and also poses important effects on environmental 
behavior of soil heavy metals. However, the Fe(II)aq-catalyzed phase transformation of ferrihydrite has been rarely reported, 
especially with the coexisting metal ions. In the present study, the effects of coexisting heavy metal of Pb(II) on the 
Fe(II)aq-catalyzed phase transformation of ferrihydrite coupling the environmental behavior of Pb(II) were systematically 
studied. The results show that ferrihydrite underwent efficient phase transformation rates when catalyzed by Fe(II)aq whenev-
er with or without the effect of Pb(II). Compared with the reaction system that without Pb(II), the adsorption of Fe(II) on the 
surface of ferrihydrite was inhibited due to the competition of Pb(II) when with the coexistence of Pb(II), which further de-
creased the rates of Fe atom exchange between Fe(II)aq and structural Fe(III) of ferrihydrite. With the inhibited Fe atom ex-
change reaction, the phase transformation rates were relatively decreased and transformation products were changed during 
the Fe(II)aq-catalyzed phase transformation of ferrihydrite. Goethite and magnetite were found to be the final transformed 
products of iron (hydr)oxides when without Pb(II), while lepidocrocite was determined to be the main transformed product 
with little goethite and magnetite as the other transformed products when with Pb(II). During the Fe(II)aq-catalyzed phase 
transformation of ferrihydrite with the coexistence of Pb(II), some Pb were stabilized through being incorporated into the 
structure of ferrihydrite transformed products with the possible mechanisms of occlusion by the crystal lattice and structural 
incorporation, so as to decrease the activity of the polluted heavy metal of Pb. The obtained results in the present study are 
expected to provide further insights for understanding the iron cycle coupling with the environmental behavior of heavy met-
als in soils and sediments.  
Keywords  iron oxide; Fe atom exchange; heavy metal; stable isotope tracing; isomorphous replacement 
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1  引言 

土壤游离态 Fe(II)(Fe(II)aq)催化氧化铁晶相重组是

铁循环的重要组成, 可对土壤物质过程尤其是重金属环

境行为产生重要影响[1]. Fe(II)aq 催化氧化铁晶相重组本

质上是Fe(II)aq与氧化铁中结构态Fe(III)(Fe(III)oxide)之间

的电子转移与原子交换过程, 这一过程在 20 世纪 80 年

代末已被发现[2], 但是直到近 10 年, 瑞典和美国的研究

学者才通过稳定铁同位素示踪和光谱学等研究方法予

以证实[3]. 近年来, 美国爱荷华大学 Scherer 教授课题 

组[1]采用稳定铁同位素 57Fe-穆斯堡尔谱手段, 系统研究

了 Fe(II)aq 催化作用下不同氧化铁晶相重组过程, 其结

果显示, 在 Fe(II)aq 共存下, 氧化铁中的 Fe(III)oxide 与

Fe(II)aq发生Fe原子交换, Fe(II)aq进入氧化铁晶体表面或

结构中被氧化成 Fe(III), 作为转变后二次氧化铁矿物的

结构组成, 而氧化铁中某些 Fe(III)oxide 则被还原释放到

溶液中去, 这一过程也影响共存重金属的吸附/固定/释

放等环境行为 . 美国太平洋西北国家实验室(PNNL) 

Rosso 教授及其合作者[4]研究 Fe(II)aq催化下结晶度相对

较高的 α-Fe2O3 的晶体变化时发现, 反应过程中 Fe(II)aq

吸附到氧化铁表面后, 给出的电子可注入到氧化铁内层

结构, 使氧化铁中 Fe(III)oxide 发生还原释放, 而 Fe(II)aq

给出电子后则在 α-Fe2O3表面生长为新的 α-Fe2O3.  

Fe(II)aq 催化氧化铁晶相转变过程受反应条件影响

较大. pH 值是化学反应最重要的影响因素, Fe(III)oxide与

Fe(II)aq 之间的反应也受 pH 的影响: 体系 pH 值越高, 

Fe(II)更容易吸附到氧化铁表面, 而 Fe(II)在氧化铁表面

的吸附率是影响 Fe(II)aq 与 Fe(III)oxide 之间 Fe 原子交换

率的一个重要因素, 较高的 Fe(II)吸附率可促进反应[5], 

因此, 体系pH值越高, Fe(II)aq催化氧化铁晶相重组速率

越快 . Fe(II)aq 的初始浓度影响与氧化铁表面接触的

Fe(II)量, 进而影响其反应速率: 在低 Fe(II)aq 初始浓度

范围内, 随着 Fe(II)在氧化铁表面吸附率的提高, 增加

了与氧化铁表面 Fe(III)接触的吸附态 Fe(II)量, 可促进

Fe(II)-Fe(III)之间的电子转移, 从而提高了它们之间的

Fe 原子交换率[4a,5]; 但是, 在 Fe(II)aq初始浓度过高的条

件下, 尤其是吸附的 Fe(II)量超过了氧化铁表面单层吸

附位覆盖量, 会导致氧化铁表面电势失去梯度效应[4], 

极大降低其中的电子转移速率. 共存重金属离子也是影

响 Fe(II)aq 催化氧化铁晶相转变过程的重要因素: 氧化

铁结构中其他金属离子的 Fe 结构位取代, 可提高氧化

铁Fe—O键的稳定性, 从而降低氧化铁晶相转变速率[6]; 

共存游离态重金属影响下 Fe(II)aq 催化氧化铁晶相转变

过程的研究较少, 初步研究表明, 共存重金属可在一定

程度上降低 Fe(II)aq催化氧化铁晶相转变速率, 同时, 部

分重金属被固定到转变后的氧化铁结构中[6a,7].  

水铁矿是亚铁矿化过程中形成的初始氧化铁矿物, 

是一种弱结晶的铁氢氧化物, 粒径较小, 具有极大的比

表面积和高表面活性, 对土壤重金属等污染元素具有较

大的吸附容量, 是影响土壤元素环境行为的重要土壤矿

物[8]. 与其它高结晶度的氧化铁相比, 水铁矿的热力学

稳定性较低, 在土壤中易通过重结晶, 转化为纤铁矿、

针铁矿及磁铁矿等结晶度更高的氧化铁矿物[9]. 非表层

土壤的厌氧条件下 , 共存的由异化铁还原产生的

Fe(II)aq 是水铁矿晶相转变/二次矿化的重要驱动力[10]. 

相对于单纯的土壤铁循环, Fe(II)aq催化作用下水铁矿的

晶相转变具有更重要的环境化学意义, 水铁矿晶相转变

过程中, Fe(II)aq与不同反应时间段形成的氧化铁之间的

进一步反应, 能对共存重金属污染物的吸附和共沉淀等

环境行为产生重要影响[7,11]. 通常情况下, 氧化铁溶解

与重结晶被认为是结晶度较低的氧化铁转变形成结晶

度较高氧化铁的反应过程机制[12]. 但是, 共存Fe(II)aq作

用下水铁矿二次矿化转变为更稳定氧化铁晶体的过程

机制、尤其是在土壤重金属等环境条件影响下的转变过

程, 仍有待深入研究.  

因此, 本研究以水铁矿这一亚铁矿化过程中的初始

形态氧化铁矿物为对象, 系统研究 Fe(II)aq 作用下水铁

矿的晶相转变过程以及土壤污染重金属 Pb 共存下反应

过程变化及 Pb 的环境行为. 采用稳定 Fe 同位素示踪研

究 Fe(II)aq 与水铁矿作用过程中的反应机制; 采用 X 射

线衍射定量解析水铁矿晶相转变过程途径及 Pb 对转变

产物的影响; 重点研究 Fe(II)aq 作用下水铁矿晶相转变

过程中Pb赋存形式的变换. 以期通过以上所述研究, 系

统揭示土壤 Fe(II)aq催化水铁矿晶相转变过程中 Pb 的环

境行为机制.  

2  结果与讨论 

2.1  Fe(II)催化水铁矿晶相转变及 Pb 的影响 

在较为温和的反应条件下 , 水铁矿结构相对稳   

定[9a], 本研究的前期实验表明, 在无 Fe(II)和 Pb(II)的对

照体系中, 水铁矿的矿物相在研究的 60 d 内可保持稳

定. 而厌氧体系中, 1.0 mmol/L 初始 Fe(II)aq作用下, 水

铁矿能发生明显的晶相转变. 如图 1(A)所示, 在反应进

行到 2 d 时, 部分水铁矿转变为纤铁矿和针铁矿, 随着

反应的进行, 纤铁矿比例降低, 而针铁矿比例则逐渐升

高, 同时衍射图谱中出现磁铁矿衍射峰, 说明部分转变

为磁铁矿. 而在 1.0 mmol/L 的 Pb(II)影响下, Fe(II)催化

氧化铁晶相转变过程发生明显改变, 由图 1(B)可看出, 

反应进行到 2 d 时, 部分水铁矿转变为纤铁矿和针铁矿, 

形成微弱的纤铁矿和针铁矿衍射峰, 在反应进行到 10 d

后, 观察到微弱磁铁矿衍射峰出现. 但是, 在 Pb(II)影响

下, Fe(II)aq催化氧化铁晶相转变在反应进行到 15 d 时水

铁矿才全部转变为其他氧化铁矿物. 从以上结果分析可

知, Fe(II)aq 作用下, 水铁矿首先转变为纤铁矿, 生成的

纤铁矿在 Fe(II)aq作用下, 进一步转变为针铁矿, 随着反

应的进行, 部分纤铁矿或针铁矿转变为磁铁矿, 这也与

Fe(II)aq 作用下氧化铁由低结晶度向高结晶度矿物相转
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变的趋势一致[1,10b]. 而 Pb(II)的存在抑制 Fe(II)催化水铁

矿晶相转变过程, Pb(II)影响下, 水铁矿晶相转变速率明

显降低, 同时, Fe(II)aq 作用的反应势降低, 纤铁矿进一

步转化为其他矿物相的效率低于无 Pb(II)体系. Pb(II)的

存在也影响 Fe(II)aq 催化水铁矿转变过程中转化产物的

形貌. 反应前水铁矿透射电镜表征(TEM)结果显示(此

处 TEM 照片未提供), 水铁矿成多孔的絮状, 整体粒径

约 100 nm[7]. 不同条件下水铁矿转化后的形貌, 与其转

化后形成的产物密切相关. 在无Pb(II)影响下, Fe(II)aq催

化水铁矿反应 60 d 时, 转化产物形貌呈规则性短棒状, 

与针铁矿和磁铁矿的混合物相形貌一致[9a]; 而在 Pb(II)

影响下, 反应 60 d 后样品形貌呈现典型的纤铁矿条状.  
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图 1  水铁矿晶相转变过程中的 XRD 图谱: (A) Fe(II)催化体系; (B) 
Pb(II)影响下的 Fe(II)催化体系(F: 水铁矿; L: 纤铁矿; G: 针铁矿; M: 
磁铁矿) 
Figure 1  XRD patterns of the transformed ferrihydrite: (A) Catalyzed 
by Fe(II); (B) Catalyzed by Fe(II) with the coexistence of Pb(II) (F: fer-
rihydrite; L: lepidocrocite; G: Goethite; M: magnetite) 

为进一步研究 Pb(II)对 Fe(II)催化水铁矿晶相转变

过程的影响程度, 我们采用全谱分析软件 Total Pattern 

Solution (TOPAS)对图 1 中不同反应时间点的衍射数据

进行矿物相组成的定量分析, 结果如图 2 所示. 从定量

分析结果可以看出, 在反应进行到 2 d 时, 无 Pb(II)体系

中 78.4%的水铁矿转化为其他矿物相, 其中 46.2%转化

为纤铁矿, 22.6%转化为针铁矿, 9.6%转化为磁铁矿; 而

在 Pb(II)影响下, 水铁矿晶相转化速率降低, 只有 57.4%

的水铁矿发生晶相转变, 大部分转化为纤铁矿(48.5%), 

少量转化为针铁矿(8.9%), 无磁铁矿生成. 反应进行到

5 d 时, 在无 Pb(II)影响体系中, 水铁矿全部转变成其他

含铁矿物相, 纤铁矿、针铁矿和磁铁矿的比例分别为

31.2%、55.9%和 12.9%; 而在 Pb(II)影响下, 只有 67.2%

的水铁矿转变为纤铁矿和针铁矿; 在后续的 Fe(II)催化

作用过程中, 无 Pb(II)影响体系中纤铁矿逐步转变为针

铁矿和磁铁矿, 在反应进行到 10 d时纤铁矿全部转化为

针铁矿和磁铁矿. 而在 Pb(II)共存体系中, 直到 10 d 时, 

转化产物才开始出现磁铁矿(6.5%), 反应进行到15 d时, 

水铁矿才全部转化为其他氧化铁矿物相, 在研究的反应

时间段60 d内, 水铁矿转化的初级产物纤铁矿是主要的

二次矿物相.  
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图 2  水铁矿晶相转变产物中氧化铁物相组成比例: (A) Fe(II)催化体

系; (B) Pb(II)影响下的 Fe(II)催化体系 
Figure 2  The compositions of iron oxides of the transformed ferrihy-
drite: (A) Catalyzed by Fe(II); (B) Catalyzed by Fe(II) with the coexist-
ence of Pb(II) 

2.2  Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程中 Pb 的吸附固定 

Fe(II)aq 催化氧化铁晶相转变过程可对重金属的环

境行为产生重要影响: 重金属结构取代的氧化铁, 在

Fe(II)aq 催化晶相转变过程中, 部分重金属被释放[6a,13]; 

共存的游离态重金属, 则会在氧化铁晶相转变过程中被

吸附, 并进一步进入转变后的氧化铁结构中被固定, 降

低重金属活性[6a,14]. 水铁矿作为亚铁矿化过程中形成的

初始铁(氧)化物, 比表面积和结构活性较高, 对 Pb(II)具

有较强的吸附性能. 如图 3A 所示, 在无 Fe(II)aq作用下, 

Pb(II)在水铁矿表面发生较快的吸附, 在反应进行到 10 

d 时, 吸附的 Pb(II)的浓度达到 0.83 mmol/L, 其后趋于

稳定, 但是无结构态 Pb 形成.  Fe(II) aq催化水铁矿晶相

转变过程则对 Pb 的赋存形式产生重要影响. 图 3B 为 
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图 3  无 Fe(II)作用时水铁矿对 Pb(II)的吸附(A), 及 Pb(II)共存体系

Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程中 Pb 不同赋存形态的浓度变化(B) 
Figure 3  The adsorption of Pb(II) on the surface of ferrihydrite (A) and 
the concentrations of different Pb(II) species during the Fe(II)-catalyzed 
phase transformation of ferrihydrite with the coexistence of Pb(II) (B) 
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Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程中不同形式 Pb 浓度的变

化. 在 Fe(II) aq 催化水铁矿晶相转变过程中, 溶液中游

离态 Pb(II)浓度逐渐下降, 在反应进行到 15 d 时下降到

0.23 mmol/L; 相应的, 吸附态 Pb(II) 浓度逐渐上升, 在

反应进行到 5 d 时达到 0.44 mmol/L, 进一步反应其浓度

减低, 在 15 d 时稳定在(0.15±0.02) mmol/L; 结构态 Pb

浓度在反应过程中则稳定升高, 在 15 d 时达到 0.63 

mmol/L, 其后浓度值趋于稳定.  

从图 3 结果可知, 水铁矿对 Pb(II)具有较强的吸附

性能. Fe(II)aq催化水铁矿晶相转变形成的含不同种类氧

化铁的混合物相, 对 Pb(II)也具有较强的吸附性能, 在

这一过程中, 溶液态 Pb(II)逐步转变为吸附态 Pb(II), 而

吸附到氧化铁表面的 Pb(II), 可进一步在水铁矿晶相转

变过程中, 被固定到转变后形成的氧化铁结构中. 结构

化固定可能的机理为 Pb 取代 Fe 结构位, 或 Pb 在转变

后的氧化铁中, 被氧化铁晶体包裹[1].  

为进一步对 Fe(II)aq 催化水铁矿晶相转变过程中

Pb(II)的固定进行验证, 我们对反应到 30 d 时无 Pb(II)

和有 Pb(II)时 Fe(II)aq催化水铁矿晶相转变体系固态样品

采用 Fe 的 K-edge 进行同步辐射 X 射线吸收精细结构光

谱(EXAFS)表征(图 4). 在 Pb(II)共存的 Fe(II)aq催化水铁

矿晶相转变体系中, Fe—O 键的吸收峰相对于无 Pb(II)

体系样品发生负移. 1.53 Å 处的吸收峰为最靠近氧原子

处的八配位 Fe 或四配位 Fe 散射产生, 可作为样品第一

层壳 Fe—O 键距指标. 在 Pb(II)共存体系中, 晶相转变

后形成的氧化铁二次矿物中 ,  Fe—O 间距相比于无

Pb(II)体系形成的氧化铁二次矿物有一定降低. 而有报

道指出, 如果氧化铁结构中存在其它金属离子元素(如

Cd、Pb、Zn、Mn、Al), 氧化铁第一层壳的 Fe—O 间距

将相应减小[15]. 因此, 图 4 研究结果结合所述的文献报

道, 可进一步说明, Pb(II)共存情况下Fe(II)aq催化水铁矿

晶相转变过程中 Pb 被固定到转变后的二次氧化铁矿物  
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 [K

 3
χ(

K 
)]

(R +ΔR)/Å
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 Fe(II)+Pb(II)

Fe-O

 

图 4  无 Pb(II)和 Pb(II)共存体系 Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程中转

化产物的 EXAFS 图谱 
Figure 4  The Fourier transform FT of K3 weighted EXAFS spectra (Fe 
K-edge) as a radial structure function without the phase shift correction 
for the Fe(II)-catalyzing transformed ferrihydrite with or without coex-
istence of Pb(II) 

结构中. 但是, 其结构化固定的Fe结构位取代或晶格包

裹机制、及两种固定机制对 Pb 固定的比例贡献, 从本研

究现有的数据还无法确认, 还需进一步研究. 

2.3  Pb(II)影响下 Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程中

Fe(II)物种分布 

为进一步探明 Pb(II)影响下 Fe(II)催化水铁矿晶相

转变过程机制, 本研究对反应过程中直接的作用物种

Fe(II)在溶液、氧化铁矿物表面及氧化铁结构中(包括转

化后形成的磁铁矿的分子组成Fe(II))的浓度分布进行了

研究, 结果如图 5 所示. 在无 Pb(II)和有 Pb(II)的体系中, 

反应过程中溶解态 Fe(II)浓度均呈现较快的下降趋势, 

无 Pb(II)影响体系在反应进行到第 15 d 后达到稳定, 

Pb(II)影响体系在第 10 d 达到稳定; 而吸附态 Fe(II)浓度

在反应初始阶段快速增加, 然后在反应 2 d 后逐步降低; 

结构态 Fe(II)浓度在反应初始阶段快速增加, 在反应 15 

d后趋于稳定. Pb(II)的共存, 对 Fe(II)物种的分布存在重

要的影响, 在 Pb 共存体系中, 由于 Pb(II)的竞争性吸附, 

溶解态 Fe(II)浓度相对于无 Pb(II)体系浓度下降慢, 在反

应进行到 10 d 时, Pb(II)共存体系中 Fe(II)下降到 0.51 

mmol/L, 无 Pb(II)体系中溶解态 Fe(II)则下降到 0.32 

mmol/L. 同样由于 Pb(II)与 Fe(II)对水铁矿及其转变后

的氧化铁表面位和结构位的竞争性关系, Pb(II)共存体

系中吸附态 Fe(II)和结构态 Fe(II)的浓度均低于无 Pb(II)

反应体系. 需要指出的是, 从图 1 结果我们已知, 在无

Pb(II)影响的 Fe(II)aq 催化水铁矿晶相转变体系中, 转变

后的矿物相中含有磁铁矿组分, 因此, 图 5 中无 Pb(II)

体系中的结构态 Fe(II)包含了磁铁矿分子结构中的

Fe(II).  

Fe(II)物种的存在形式, 直接影响水铁矿晶相转变

过程. 在无 Pb(II)存在情况下, 吸附到水铁矿及其转变

后的氧化铁表面的 Fe(II)增加, 部分吸附的 Fe(II)通过氧  
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图 5  Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程中不同分布的总 Fe(II)物种: (A) 
Fe(II)催化体系; (B) Pb(II)影响下的 Fe(II)催化体系 
Figure 5  The concentrations of different total Fe(II) species during the 
Fe(II)-catalyzed transformation of ferrihydrite: (A) Catalyzed by Fe(II); 
(B) Catalyzed by Fe(II) with the coexistence of Pb(II) 
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化铁矿物晶体的闭合或原子交换进入到氧化铁结构  

中[1,16], 同时, 水铁矿晶相发生转变, 形成二次矿物, 如

纤铁矿、针铁矿、磁铁矿(图 1). 而在 Pb(II)共存体系中, 

由于 Pb(II)的竞争, 氧化铁表面和结构中 Fe(II)的量均低

于无 Pb(II)体系中氧化铁表面和结构中的量. Boland  

等[17]指出, 与氧化铁直接关联的 Fe(II)物种(包括吸附态

和结构态)是影响 Fe(II)aq 催化氧化铁晶相转变的重要因

素. 在有 Pb(II)共存情况下, 降低了氧化铁直接相关的

Fe(II)物种量, 因此, 使水铁矿晶相转变过程受到抑制, 

水铁矿的转变速率降低, 转变的途径也发生改变.  

2.4  Pb(II)影响下Fe(II)催化水铁矿晶相转变的Fe原子

交换抑制机制 

通过以上的研究结果可知, Pb(II)影响下, Fe(II)催化

水铁矿晶相转变速率受到抑制, 转化产物发生改变. 游

离态Fe(II)与氧化铁中结构态Fe(III)之间的Fe原子交换, 

是Fe(II)催化氧化铁晶相重组的主要反应机制[5,18]. 游离

态 Fe(II)吸附到氧化铁表面后, 给出电子, 自身被氧化

成 Fe(III), 作为形成的二次氧化铁矿物结构组成, 给出

的电子通过固态电子传导, 传递到氧化铁中其它位置的

结构态 Fe(III), 使其发生还原, 进一步溶解释放到氧化

铁表面或溶液中, 形成游离态 Fe(II). 反应过程中, 体系

游离态 Fe(包括溶解态和吸附态)总量与结构态 Fe 量均

没有发生变化, 但是游离态 Fe 与结构态 Fe 发生了交换, 

交换过程中氧化铁晶相发生转变[19]. 同时, 正是由于在

反应过程中游离态 Fe(II)与结构 Fe(III)的量均没有发生

变化, 因此, 该过程可被认为是催化反应.  
为进一步阐明 Pb(II)对 Fe(II)aq催化水铁矿晶相转变

过程的影响机制, 本文采用稳定 Fe 同位素示踪研究反

应过程中 Fe 原子交换过程. 以 57Fe 标记的 Fe(II)溶液与

Fe 稳定同位素自然丰度组成的水铁矿进行反应, 通过

反应过程中 57Fe 在游离态和结构态之间的组成比例变

化, 研究Fe原子交换速率. 通过获得的反应过程中体系

四种 Fe 稳定同位素组成比例的数据, 采用公式(1)计算

Fe 原子交换率[5,20], 其中 Naq 代表反应体系中总的游离

态 Fe(II)数量, NTot

 Fh代表水铁矿固态中总 Fe 数量, ƒi 

aq代表

反应开始前体系中游离态 Fe(II)同位素组成, ƒ
i 

Fh代表反

应开始前体系中水铁矿中 Fe 同位素组成, ƒt 
Fe(II)代表在反

应时间 t 时游离态 Fe(II)的稳定同位素组成:  

Fe 原子交换率(%)
i

aq aq Fe(II)

Tot i
Fh Fe(II) Fh

( )
100

( )

t

t

N f f
N f f

× －
＝ ×

× －
  (1) 

图 6 为 Fe(II)aq 催化水铁矿晶相转变体系中游离态
54Fe、56Fe 和 57Fe 的组成变化过程, 其中图 6(A)为无

Pb(II)共存的反应体系, 图 6(B)为 Pb(II)共存时的反应体

系(Fe的四种稳定同位素中, 58Fe的自然比例仅为 0.28%, 

为避免实验及分析过程中可能的误差影响 , 在这里

f 58Fe 变化的数据没有单独给出进行讨论). 在反应开始

前, 两个体系中 Fe(II)均为标记的 57Fe 试剂的比例组成, 

f 57Fe 为 0.964, f 54Fe 和 f 56Fe 分别为 0.00016 和 0.013. 随

着反应的进行, 两个体系中 57Fe 组成比例均逐渐下降, 
54Fe 和 56Fe的组成比例则均逐渐上升. 在反应进行到 60 

d 时, 无 Pb(II)影响的体系中 f 57Fe 下降到 0.109, Pb(II)

共存反应体系中 f 57Fe 下降到 0.359. 相应的, 无 Pb(II)

体系 f 54Fe 和 f 56Fe 分别上升到 0.037 和 0.851, Pb(II)共

存体系 f 54Fe 和 f 56Fe 分别上升到 0.028 和 0.611. 这一结

果说明, 游离态 Fe(II)与水铁矿共存体系中, 有 Pb(II)和

无 Pb(II)影响体系中, 均有部分游离态的 57Fe 进入到氧

化铁结构, 而氧化铁中同位素自然丰度组成的 Fe(III), 

则部分被还原释放到溶液中, 游离态 Fe(II)与水铁矿中

的结构态Fe(III)在两个体系中均能发生Fe原子交换. 但

是在 Pb(II)存在的体系中, f 57Fe 下降的程度, 低于无

Pb(II)影响体系的 f 57Fe, 相应的, f 54Fe 和 f 56Fe 上升的比

例, 高于无 Pb(II)影响体系的 f 57Fe. 这一结果说明, 在

Pb(II)共存体系中, 较少的游离态 57Fe进入到氧化铁, 从

氧化铁中释放到溶液中的结构态 Fe(III)量也减少, Fe 原

子交换发生相对较慢. 为定量研究 Pb(II)对 Fe(II)aq催化

水铁矿晶相转变过程中 Fe 原子交换速率的影响, 我们

采用公式(1)计算了反应过程中 Fe 原子的交换速率, 两

个反应体系中Fe原子交换率变化动力学如图7所示. 从

图7结果可以看出, 两个体系中Fe原子交换速率均逐步

提高, 同时, Pb(II)共存影响下, Fe(II)aq 催化水铁矿晶相

转变过程中 Fe 原子交换速率明显低于无 Pb(II)影响体

系, 在反应进行到 60 d 时, 无 Pb(II)影响体系中 Fe 原子

交换速率达到 54.5%, 而有 Pb(II)共存时, Fe 原子交换速

率下降到 37.3%. 这一结果说明, Pb(II)抑制了 Fe(II)aq催

化水铁矿晶相转变过程中 Fe 原子的交换.  
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图 6  57Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程中溶解态 Fe(II)的 Fe 稳定同位

素组成比例变化: (A) Fe(II)催化体系; (B) Pb(II)影响下的 Fe(II)催化体

系 
Figure 6  The compositions of different stable Fe isotopes during the 
57Fe(II)-catalyzed transformation of ferrihydrite: (A) Catalyzed by Fe(II); 
(B) Catalyzed by Fe(II) with the coexistence of Pb(II) 
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图 7  无 Pb(II)和 Pb(II)共存体系 Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程中游

离态 Fe(II)与结构态 Fe(III)之间 Fe 原子交换率 
Figure 7  The Fe atom exchange rates between Fe(II)aq and structural 
Fe(III) of ferrihydrite during the Fe(II)-catalyzing transformation of fer-
rihydrite with or without coexistence of Pb(II) 

以以上研究结果为基础, 结合游离态 Fe(II)催化氧

化铁晶相转变这一研究的相关文献报道, 我们对 Fe(II)

催化水铁矿晶相转变过程中 Pb 的影响及其环境行为机

制进行探讨, 其机理示意如图 8 所示. 在无 Pb(II)影响

下, 体系中溶液态 Fe(II)在水铁矿表面发生充分的吸附, 

吸附到水铁矿表面的 Fe(II)与水铁矿中的结构态 Fe(III)

发生 Fe 原子交换, Fe(II)给出一个电子, 自身被氧化成

二次矿物的结构态 Fe(III), 而水铁矿中的某些位置的结

构态Fe(III)获得电子后, 被还原成Fe(II), 释放到氧化铁

表面或溶液中. 同时, Fe 原子交换中的电子转移过程, 

也催化水铁矿发生晶相转变[19a]. 在无 Pb(II)影响体系

中, 由于与氧化铁固体直接关联的 Fe(II)(包括溶液态和

吸附态)的丰度较高, 因此, 水铁矿能发生较高速率的

晶相转变, 形成了结晶度较高的针铁矿和磁铁矿等转变

产物. 而 Pb(II)影响的 Fe(II)aq催化水铁矿晶相转变体系

中, 由于 Pb(II)与 Fe(II)对水铁矿表面吸附位的竞争性, 

减低了吸附到水铁矿表面的Fe(II)的量, 同时部分Pb(II)

吸附到水铁矿表面, 虽然较少的 Fe(II)量也能催化水铁

矿晶相转变, 但是, 由于 Pb(II)占据水铁矿部分吸附位, 

使 Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程速率降低. 同时, 在

水铁矿晶相转变过程中, 部分 Pb(II)被固定到转变后形

成的矿物相中, 其机制包括晶体包裹和结构位取代. 重

金属通常取代氧化铁结构中的八面体配位 Fe(III), 由于

取代的 Pb(II)与原八面体配位 Fe(III)存在电荷差异, 导

致形成的 Pb(II)结构取代氧化铁结构电荷失衡, 整体偏  

负[9a], 使其从 Fe(II)aq获得电子的效率降低, 从而降低氧

化铁结构中的电子转移效率, 进一步抑制 Fe(II)催化氧

化铁的晶相转变过程[6b]. 因此, 在 Fe(II)催化水铁矿晶

相转变过程中, 共存的重金属 Pb(II)能降低水铁矿晶相

转变速率, 同时, 部分Pb被固定到转变后的二次矿物结

构中. 

3  结论 

厌氧体系中, 共存的游离态 Fe(II)可与水铁矿中结

构态Fe(III)发生Fe原子交换, 同时催化水铁矿发生晶相

转变. 共存的重金属离子Pb(II)抑制游离态Fe(II)与水铁

矿中结构态Fe(III)之间的Fe原子交换过程, 降低水铁矿

晶相转变速率. Pb(II)也影响 Fe(II)催化水铁矿晶相转变

的产物, 在无 Pb(II)存在情况下, 水铁矿首先转化为纤

铁矿, 然后进一步转化为针铁矿和磁铁矿; 而 Pb(II)影

响下, 水铁矿晶相转变速率降低, 纤铁矿为主要产物, 

少量转化为针铁矿和磁铁矿. 在游离态 Fe(II)催化水铁

矿晶相转变过程中, 共存的重金属离子 Pb(II)可通过晶

格包裹或结构位取代机制被转变后的二次氧化铁矿物

相结构化固定, 从而降低 Pb(II)离子活性.  

4  实验部分 

4.1  水铁矿制备 

水铁矿的合成主要参考已有文献报道的方法[9c,17]. 

首先, 将20 g Fe(NO3)3•9H2O加入到250 mL的双蒸馏水

中, 待完全溶解后采用浓度为 1 mol/L的KOH调节溶液

pH 至 7～8. 产生的悬浮液重复性离心-双蒸馏水洗涤处

理, 直至泥状物质 pH 达到约 7.5, 即获得水铁矿悬浮液. 

水铁矿悬浮液在冰箱中冰冻保存, 在三天内用于实验. 

部分水铁矿悬浮液经离心与冷冻干燥后用于结构和形

貌表征.  

 

图 8  Pb(II)影响下 Fe(II)催化水铁矿晶相转变过程机理示意图 
Figure 8  The mechanism diagram of Fe(II)-catalyzed phase transformation of ferrihydrite with the coexistence of Pb(II) 
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4.2  Fe(II)aq催化水铁矿晶相转变实验 

除特别说明外 , 本实验均在厌氧手套箱中进行

(Bactron II, Shellab, 美国), 所有的反应溶液均以高纯

N2除氧 2 h 以上后转移至厌氧箱, 并在厌氧箱中平衡 48 

h后使用. 100 mmol/L的Fe(II)溶液储备液在厌氧箱中把

FeCl2•9H2O 溶于除氧后的双蒸馏水中制得. 100 mmol/L

的 Pb(II)溶液在厌氧箱中把 Pb(NO3)2溶于除氧后的双蒸

馏水中制得. 57Fe 标记的 Fe(II)溶液(简称 57Fe(II)溶液)由
57Fe(0)粉末(购自 isoflex, 纯度＞95.0%)溶解于 4 mol/L

的HCl, 然后进一步采用超纯水稀释获得100 mmol/L的
57Fe(II)储备液.  

反应在 15 mL 的离心管中进行, 每个时间点设置 3

个平行的离心管反应器 . 每个离心管初始加入 30 

mmol/L 的水铁矿(约 3.2 g/L)、1.0 mmol/L 的 Fe(II)溶液、

以及 0 或 1.0 mmol/L 的 Pb(II). 反应溶液由 20 mmol/L

的 1,4-哌嗪二乙磺酸(PIPES)的缓冲液控制反应 pH 值为

6.5. 待所有反应试剂加入到离心管后, 盖紧然后采用锡

箔纸包裹避光, 放置于厌氧手套箱中的垂直振荡器上, 

室温条件下振荡反应. 反应进行到设定的时间点, 在厌

氧手套箱中取样, 每次取样三个离心管平衡处理分析. 

首先 , 将离心管移出厌氧手套箱 , 在离心机中 8000 

r/min 转速下离心 15 min, 然后迅速再放入厌氧手套箱

中进行下一步处理. 在厌氧手套箱中进行离心后物质的

固液分离, 液体采用针头过滤器(0.22 μm)过滤收集, 用

于分析溶液态物质; 固体首先采用 4 mL 初始浓度为 0.4 

mol/L 的 HCl 提取, 过滤后液体用于分析吸附态物质[21]; 

剩下的固体加入 4 mL 初始浓度为 4 mol/L 的 HCl 进行

溶解, 固态物质完全溶解后进一步过滤收集液体, 用于

结构态物质含量分析. 以上所述三种液体样品均进一步

用于后续的 Fe2+和总 Fe浓度及 Fe稳定同位素组成分析. 

为对反应后固态物质进行物化性质表征, 设置相同的反

应体系, 反应后固液分离处理, 固体样品进行冷冻干燥, 

用于后续的表征研究.  

4.3  测试与表征 

实验中的分析方法主要参考本研究组已发表的论

文[18b]. 溶液、0.4 mol/L HCl 提取液及固态物质溶解后液

体中 Fe2+和总 Fe 浓度采用传统的邻菲啰啉比色法进行

分析[22], 分析仪器为紫外可见分光光度计(TU-1800, 北

京普析通用). 不同溶液中铁的四种稳定同位素组成

(54Fe、56Fe、57Fe 及 58Fe)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: 待

测溶液经自动进样器(采用玻璃罩与外界隔离)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. 为避免同质元素 16O40Ar对 56Fe的干扰, 碰撞池中气

体采用 7%的 H2＋93%的 He(纯度为 99.999%), 气流量

为 20 PSI. 反应过程中固态物质冷冻干燥后, 进行结构

和性质表征. 晶相组成的定量和定性分析采用X射线衍

射(XRD)进行表征, 实验在台湾同步辐射中心(NSRRC) 

TLS 光源的 BL17A1 光速线基站进行: TLS 环能量 1.5 

GeV, 常用电流 360 mA; X 射线测试波长 1.321863 Å  

(≈9.3 keV), 由超导波长转换磁体和 Si(111)三角形晶体

传导; 衍射数据采用 Mar345 成像板探测器收集, 成像

板探测器距离样品位 180 mm, 与样品正面暴露持续时

间 5 min; 衍射角根据LaB6标准的布拉格位置进行校准. 

衍射数据的定性分析根据国际衍射数据库中心的粉末

衍射标准数据库(ICDD PDF-2, Release 2008)进行[23]. 水

铁矿理论结构包含 20%的四面体配位铁和 80%的八面

体配位铁[24], 但是由于其结晶度低, 在表征中作为无定

形组分. 为了同时定量分析固体中结晶态和无定形组

分, 所有的样品在表征前均加入 20%(质量比)的 CaF2 

(449717-25G, Merck, 德国)作为内标 , 衍射数据采用

TOPAS程序进行Rietveld定量分析[25]. 水铁矿及其反应

后固体样品的形貌及粒度采用透射电子电镜(TEM)表

征, 仪器为 Philips-CM12 透射电子电镜, 操作条件为

200 kV[7].  
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