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摘  要：铁氧化物和溶液相亚铁常在厌氧土壤环境中共存。铁氧化物能够加快亚铁的氧化速率，且控制亚铁氧化成矿产物的类型，

同时，亚铁与铁氧化物组成的系统是一种良好的还原剂，能够有效还原重金属及降解有机污染物。另一方面，亚铁能够催化铁氧化

物晶相转变，导致铁氧化物结构和表面性质发生改变，进而影响相关重金属、有机质的环境行为。本文综述了铁氧化物催化亚铁氧

化成矿、铁氧化物–亚铁系统还原污染物以及亚铁催化铁氧化物相变的反应机制及影响因素， 后，对未来在自然土壤中研究铁氧

化物–亚铁界面反应及其环境影响进行了展望。 
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Abstract: Iron (hydr)oxides (hereafter termed iron oxides) catalyzed oxidation of aqueous Fe( ) is an important process in soil Ⅱ

environments not only because the two phases often coexist but also because the reactions are frequently coupled with the 

reduction of organic and inorganic contaminants. Concurrently, recrystallization of iron oxides in the presence of aqueous Fe( ) Ⅱ

plays a critical part in the iron geochemical cycling as the process leads to changes in the structure and surface properties of iron 

oxides to alter the ensuing adsorption of heavy metals and organic matter in soils and sediments. In this paper, we reviewed the 

recent progresses in understanding the interactions of iron oxides and aqueous ferrous with a focus on the reaction mechanism and 

controlling factors for: 1) iron oxide-catalyzed Fe( ) oxidation; 2) contaminants reduction by the aqueous Fe( )Ⅱ Ⅱ -iron oxides 

system; and 3) Fe( )Ⅱ -catalyzed recrystallization of iron oxides. In addition, we provide a perspective for the future research of 

the iron oxide-aqueous Fe( ) interface reaction and rⅡ elated environmental impact in soils. 

Key words: Iron oxide; Fe( ) oxidation; Mineral transformation; Organic contaminants; Heavy metalsⅡ  
 

铁元素(Fe)是地壳中含量第四的元素，与其前后

的 Al 和 Ca 金属元素不同, Fe 元素具有更强的化学反

应性，广泛参与环境中各类氧化还原反应，Fe 的电

子排布为[Ar]3d64s2，而[Ar]3d64s0 和[Ar]3d54s0 结构

的稳定性确保 Fe 能以 Fe(Ⅱ) 和 Fe(Ⅲ) 的形式存在，

同时，溶液相 Fe3+ 转化为 Fe2+ 的标准还原电位为

0.771 V，这使得这类反应在自然条件下普遍发生。

由于 Fe 元素含量丰富以及良好的氧化还原反应活

性，Fe(Ⅱ) 的氧化与 Fe(Ⅲ) 的还原驱动着环境众多

元素的转化与物质循环，因此，研究 Fe 元素在环境

中的氧化还原反应具有重要研究意义。 

自然环境中，Fe 主要以 Fe( ) Ⅱ 和 Fe(Ⅲ) 形式

存在，铁(氢)氧化物(文中统称为铁氧化物)是土壤中

活跃的组成成分之一[1]，由于其良好的吸附能力及

生物反应性，铁氧化物对土壤中重金属的钝化与固

定、有机质的矿化与积累、养分元素的利用等众多环

境过程有着重要影响[2]。Fe( ) Ⅱ 相比 Fe(Ⅲ) 更易溶

解，导致 Fe( ) Ⅱ 在生物可利用的形式中丰度较高，

Fe( ) Ⅱ 可以通过岩石的物理、化学风化作用进入到

环境中，也可以通过厌氧环境下化学还原剂(如硫化
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物)或异化铁还原菌还原 Fe( ) Ⅲ 矿物产生。这也使得

溶液相 Fe( ) Ⅱ 常与铁氧化物共存，近二十年来，随

着人们对 Fe 的氧化还原反应的研究，发现相比溶液

相 Fe( )Ⅱ ，与铁氧化物表面结合 Fe( ) Ⅱ 具有更强的

还原反应性，例如：早在 1999 年 Buerge 和 Hug[3]发

现 Fe( ) Ⅱ 与铁氧化物组成的系统能够快速还原重金

属 Cr( )Ⅵ 。之后围绕这一思路，一系列研究探索了厌

氧体系中，Fe( ) Ⅱ 与铁氧化物系统在还原降解众多

重金属及有机污染物的反应，包括 Cr( )Ⅵ 、Hg( )Ⅱ 、

As( ) Ⅴ 等重金属污染物[4]以及四氯化碳、硝基芳香

烃、亚硝酸盐等有机污染物[5-10]；并详细研究了这一

系统反应性的影响因素，这类反应在土壤原位修复领

域具有良好的应用前景。同时，在上述反应中，研究

还发现铁氧化物表面具有模板效应，能够控制 Fe( ) Ⅱ

氧化成矿产物的类型。如 Larese-Casanova 等[11]发现反

应中存在的针铁矿诱导 Fe( ) Ⅱ 氧化形成针铁矿，后续

的研究表明在有氧环境下，这种模板效应依然存在，

同时也发现铁氧化物的存在能够显著加快 Fe( ) Ⅱ 的

氧化速率。另一方面，研究发现溶液相亚铁能够催化

弱结晶态铁氧化物发生晶相转化形成结晶度高的铁氧

化物。得益于斯堡尔光谱技术的应用，Williams 和

Scherer[12]首先采用同位素标记及穆斯堡尔光谱的方

法证实了 Fe( ) Ⅱ 与铁氧化物之间的电子传递作用，后

续众多研究也报道了 Fe( ) Ⅱ 与铁氧化物之间的电子

传递和原子交换现象[13-14]。Scherer 等人的一系列研究

表明 Fe( )Ⅱ 催化铁氧化物的晶体相变反应是由 Fe( ) Ⅱ

与铁氧化物之间的电子传递/原子交换作用驱动的[15]。

基于众多界面电子传递和原子交换的研究，大多数学

者认为亚铁催化铁氧化物相变的实质是电子传递和原

子交换作用导致的铁氧化物固相转化或溶解重结晶，

但目前关于铁氧化物如何发生溶解以及矿物如何成核

生长仍缺乏直接证据，仍需持续研究关注。同时，在

这一过程中，由于铁氧化物的矿物学的转变会导致其

表面性质与反应活性的改变，进而影响与之共存的重

金属、有机质等物质的环境行为，具有重要环境意义。  

目前，铁氧化物–亚铁之间的相互作用机制及其

环境影响已在室内控制实验中取得较好的进展，但实

际土壤环境复杂多变，铁氧化物–亚铁之间的相互作

用常处于动态变化之中，使得研究自然条件下铁氧化

物–亚铁之间的界面反应变得更为困难，也导致预测

与之相关的重金属、有机物等物质的环境行为面临十

足的挑战。本文就铁氧化物–亚铁之间的相互作用以

及相关环境影响的研究进行了总结，并以此为基础提

出相关研究今后的重点和方向，进一步加快相关研究

的发展和应用。 

1  土壤常见铁氧化物类型及现代分析技术  

铁氧化物普遍分布于各种类型的土壤中，由于表

面反应活性高，在自然环境中，很难找到一个没有铁

氧化物参与的反应[16]。目前，已报道的铁氧化物共

16 种[17]，其中土壤中 常见的有水铁矿、纤铁矿、针

铁矿、赤铁矿等。水铁矿(Fe(OH)3)，经常分布在灰壤

中的温和或冰冷的区域、酸性矿山废水污染区域及淹

水水稻土中，具有比表面积大、结晶度差、表面反应

活性高等特点，通常难以在环境中稳定持续存在，具

有较高的标准吉布斯自由能((–469.9±1.2) kJ/mol)[18]，

易于转变为结构更稳定的铁矿物。常见的相变产物有

磁铁矿、针铁矿、赤铁矿，因此水铁矿是一些热力学

稳定铁氧化物的前驱体。此外，由于水铁矿粒径较小，

且晶体结构复杂，目前关于水铁矿的结构尚未有统一

的认识。纤铁矿(γ-FeOOH)常见于季节性交替氧化还

原波动的土壤环境中，是一种亚稳态矿物，可以作为

其他铁氧化物的前驱矿物[19]，一般易于转化为针铁

矿。纤铁矿结构为阴离子的立方密堆积(ccp)的伯姆石

层状结构，属斜方晶系。针铁矿(α-FeOOH)几乎存在

于所有类型的土壤、湖泊及河流沉积物中[20]，通常

是由黄铁矿或磁铁矿等其他铁矿物风化而来，属于斜

方晶系，结构为立方体紧密堆积结构(ccp)，一般与

纤铁矿为同质多象，是一种热力学稳定性较高的铁

氧化物，不易转变为其他铁氧化物。赤铁矿(Fe2O3) 

普遍分布于热带、亚热带温度较高的土壤和沉积物

中 [17, 21]。赤铁矿具有六方阴离子紧密堆积(hcp)的刚

玉结构，热力学稳定性强，通常不会转变为其他铁矿

物相。在一定条件下，上述各类型铁氧化物晶体之间

可以互相转化，在大多数自然条件下，由于吉布斯自

由能差产生的驱动力，铁氧化物趋向形成热力学稳定

的矿物(如针铁矿与赤铁矿)，相关热力学参数见表 1。 

自然土壤环境多样进而导致土壤铁氧化物的化

学结构与组成复杂，目前铁氧化物的矿物特征已经能

够得到很好的表征认识(表 2)。常规的传统表征技术

手段如 X 射线粉晶衍射分析(XRD)、扫描电子显微镜

(SEM)、透射扫描电子显微镜(TEM)、傅里叶变换红

外光谱(FTIR)、X 射线光电子能谱(XPS)、动态光散

射(DLS)、静态光散射(SLS)等能够较好地表征铁氧化

物基本的组成、形貌、粒径、官能团以及分散与凝聚

状态等特征，但由于上述技术的局限性，无法对矿物

相关的晶体结构、价态、分子/原子的排列方式等特

征进行更加深入的认识，限制了人们对铁氧化物及相 
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表 1  土壤常见铁氧化物的热力学参数 
Table 1  Thermodynamic parameters for iron oxides 

铁氧化物 ΔH0(kJ/mol) ΔS0(J/(mol·K)) ΔG0(kJ/mol) 参考文献 

水铁矿 Fe(OH)3 830.3 ± 2.0 – –469.9 ± 1.2 [18] 

针铁矿 α-FeOOH 561.5 ± 1.5 237.9 ± 0.2 –490.6 ± 1.5 [22] 

纤铁矿 γ-FeOOH 552.0 ± 1.6 232.5 ± 0.2 –482.7 ± 3.1 [22] 

赤铁矿 α-Fe2O3 826.3 ± 1.3 274.5 ± 0.3 –744.4 ± 1.3 [22] 

注：焓(ΔH)和吉布斯自由能(ΔG)的参数条件为 298 K、1 bar。 

表 2  研究矿物的现代分析技术汇总[23] 
Table 2  Summary of modern analytical techniques for studying minerals 

矿物性质 表征参数 现代分析技术 

形貌、尺寸 透射电子显微镜(TEM)、扫描电子显微镜(SEM)、球差校正扫描透射电子显微镜(Cs-STEM)

晶体结构 X 射线粉晶衍射分析(XRD)、57Fe 穆斯堡尔谱、同步辐射 X 射线吸收光谱(XAS) 

矿物结构 

分子/原子空间排列 原子力显微镜(AFM) 

元素组成 X 射线荧光光谱 

物相组成 X 射线粉晶衍射分析(XRD)、57Fe 穆斯堡尔谱 

价态组成 X 射线光电子能谱(XPS)、57Fe 穆斯堡尔谱 

矿物组成 

官能团组成 拉曼光谱、傅里叶变换红外光谱(FTIR) 

分散度 动态光散射(DLS) 分散聚集状态 

团聚度 静态光散射(SLS) 

 
关界面反应机理的探索。目前得益于穆斯堡尔谱

(Mössbauer spectra)、原子力显微镜(AFM)、同步辐射 X

射线吸收光谱(XAS)、球差校正扫描透射电子显微镜

(Cs-STEM)等一系列现代分析技术的快速发展，为人们

了解铁氧化物及其相关界面反应提供了强大支持[24]。 

2  铁氧化物催化 Fe( ) Ⅱ 氧化成矿 

Fe( ) Ⅱ 的氧化包括非生物(化学)和生物过程[25]，

主要受控于自然环境中 pH 和 O2浓度[26-27]。Fe( ) Ⅱ 的

非生物氧化成矿是土壤中次生铁氧化物形成的重要

来源。一方面，亚铁的氧化可以通过溶液中的均相反

应(homogeneous reactions)进行；另一方面，由于环

境中存在各种矿物，因此亚铁的氧化经常在矿物影响

下，以非均相反应(heterogeneous reactions)的方式进

行。由于铁氧化物在土壤中大量存在，且反应活性高，

因此许多研究关注在铁氧化物存在下，Fe( ) Ⅱ 的氧

化成矿过程。目前，众多研究发现铁氧化物表面可以

催化 Fe( ) Ⅱ 氧化成矿，提高 Fe( ) Ⅱ 氧化速率，且明

显控制新生铁氧化物类型与特征。 

众多铁氧化物具有半导体的性质，能够促进矿物

的电子传递过程[14]，从而加快 Fe( ) Ⅱ 的氧化速率。

同时，研究发现 Fe( ) Ⅱ 的氧化速率与铁氧化物结晶

度以及吸附能力密切相关。Tamura 等人[28]研究了中

性 pH 条件下，水铁矿、针铁矿和纤铁矿对 Fe( ) Ⅱ 氧

化动力学的影响，发现在水铁矿存在时，Fe( ) Ⅱ 的

氧化速率大概是针铁矿、纤铁矿存在时的 3 倍，因此

提出铁氧化物表面催化 Fe( ) Ⅱ 氧化的速率与其结晶

度直接相关。而 Jones 等[29]研究发现在酸性条件下

(pH 4.5 ~ 5.5)，铁氧化物依然能显著加快 Fe( ) Ⅱ 的

氧化速率，且 Fe( ) Ⅱ 的氧化速率正比于铁氧化物表

面吸附态 Fe( ) Ⅱ 的浓度，由此认为铁氧化物催化

Fe( ) Ⅱ 氧化的速率是由铁氧化物对 Fe( ) Ⅱ 的吸附量

所控制；类似地，Park 和 Dempsey[27]也报道了中性

低氧条件下，水铁矿催化 Fe( ) Ⅱ 氧化速率受控于吸

附态 Fe( )Ⅱ 的含量。然而，上述研究中反应体系限于

纯反应系统，没有考虑自然土壤系统的多相性。近期

Chen 和 Thompson[30]研究了自然土壤环境下铁氧化

物对 Fe( ) Ⅱ 的氧化成矿的影响，通过去除自然土壤

中铁氧化物，与原土壤进行对比试验，发现土壤中铁

氧化物的存在同样会加快 Fe( ) Ⅱ 的氧化速率。 

此外，铁氧化物能够作为 Fe( ) Ⅱ 氧化成矿的模

板，影响成矿产物的类型。通常，Fe( ) Ⅱ 在溶液中

的均相氧化会形成无定形 Fe( )Ⅲ -OH 络合物或亚稳

态铁矿物(如水铁矿或纤铁矿)[31]，而在结晶态铁氧化

物存在下，Fe( )Ⅱ 氧化会形成热力学稳定的铁氧化物

(如针铁矿或赤铁矿)[6,11,31]。在这类反应中，Fe( ) Ⅱ 在

铁氧化物表面的反复吸附和氧化促使新的铁氧化物

相的积累，导致新生铁氧化物相通常类似于吸附的铁

氧化物表面。如:在厌氧体系中，Chun 等人[6]在研究

Fe( )Ⅱ -针铁矿系统还原降解 4–氯硝基苯和三氯硝基 
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甲烷的试验中，发现在针铁矿作用下，Fe( ) Ⅱ 氧化

后新形成的矿物也为针铁矿；同样，Larese-Casanova

等人[11]发现针铁矿诱导 Fe( ) Ⅱ 形成针铁矿，而在磁

铁矿与磁赤铁矿表面促使 Fe( ) Ⅱ 氧化形成纤铁矿。

另一方面，在有氧环境下，研究者发现针铁矿表面同

样促使 Fe( ) Ⅱ 氧化形成结晶度高的针铁矿[31]。此外，

Chen 和 Thompson[30]发现在复杂的自然土壤环境中，

上述铁氧化物的模板效应依然存在，即 Fe( ) Ⅱ 氧化

产物类型强烈受控于土壤中预先存在的铁氧化物，由

此可见铁氧化物对 Fe( ) Ⅱ 氧化产物类型的控制作用

在自然环境中普遍发生。此项研究将先前类似的研究

扩展至复杂的自然土壤环境，后续研究可在此基础上

继续探索自然土壤环境中铁氧化物对 Fe( ) Ⅱ 的氧化

成矿的影响。同时，当前的研究仅限于纯的铁氧化物

反应体系，在土壤中，铁氧化物在形成过程中晶格常

掺杂各种离子或分子杂质或者发生阳离子同晶替代，

这些现象都会改变原来铁氧化物的结晶度、形貌、比

表面积等矿物学特征以及表面反应活性。这些性质的

改变是否会改变铁氧化物催化 Fe( ) Ⅱ 氧化的反应动

力学及其对产物类型的控制，值得后续深入研究。 

3  铁氧化物–Fe( )Ⅱ 还原污染物及其反应性

的影响因素 

3.1  铁氧化物–Fe( )Ⅱ 还原污染物 

目前众多研究报道了铁氧化物与溶液相亚铁组

成的系统还原降解众多污染物，包括四氯化碳、硝基

芳香烃、亚硝酸盐等污染物[5-10]以及 Cr( )Ⅵ 、Hg( )Ⅱ 、

As( ) Ⅴ 等重金属污染物[3-4](表 3)。在这些还原污染

物的反应中，无论使用何种类型的铁氧化物，相同

污染物的反应产物都是相似的。其中有机污染物中

的脱卤反应普遍发生，例如四氯化碳(CCl4) 脱氯后

生成氯仿 [5, 32]。 

表 3  铁氧化物–Fe( )Ⅱ 系统还原污染物的相关报道 
Table 3  Related literatures on contaminant reduction by iron oxide-Fe( ) systemⅡ  

矿物 pH 污染物 反应产物 参考文献 

针铁矿 4.11 ~ 8.22 四氯化碳 CCl4 氯仿 CHCl3 [5] 

针铁矿 7.2 四氯化碳 CCl4 氯仿 CHCl3、甲酸盐、CO [9] 

针铁矿 7.0 ~ 8.0 四氯化碳 CCl4 三氯乙烯 C2HCl3 [33] 

针铁矿 7.2 4–氯硝基苯 4–氯苯胺 [7] 

针铁矿 7 4–氯硝基苯 4–氯苯胺、硝基甲烷 [6] 

针铁矿 6.6 对硝基苯甲腈 羟胺 [34] 

针铁矿 6、7 硝基苯 苯胺 [35] 

针铁矿 5 Cr( )Ⅵ  Cr( )Ⅲ  [3] 

针铁矿 6.8 U( )Ⅵ  U(Ⅳ) [36] 

针铁矿 7 Tc(Ⅶ) Tc(Ⅳ) [37] 

赤铁矿 7.2 四氯化碳 CCl4 氯仿 CHCl3 [32] 

赤铁矿 6.8 U( )Ⅵ  U(Ⅳ) [38] 

赤铁矿 4.5 ~ 9.0 Tc(Ⅶ) Tc(Ⅳ) [37] 

水铁矿 6.8 U( )Ⅵ  U(Ⅳ) [38] 

水铁矿 6.8 亚硝酸盐 N2O [10] 

水铁矿 7.5 As(Ⅴ) As( )Ⅲ  [4] 

水铁矿 7.5 Hg( )Ⅱ  Hg(0) [4] 

纤铁矿 7.2 六氯乙烷 四氯化碳 CCl4 [7] 

纤铁矿 7.2 4-氯硝基苯 4-氯苯胺 [32] 

纤铁矿 7.2 四氯化碳 CCl4 氯仿 CHCl3 [32] 

 

上述还原降解污染物的反应普遍是由铁氧化物

表面吸附态 Fe( ) Ⅱ 驱动的，研究表明，吸附于铁氧

化物表面的 Fe( ) Ⅱ 比单独的溶液相 Fe( ) Ⅱ 的还原

反应性更强，能够更快地还原重金属及有机污染物。

目前，已有多种反应机理来解释这种现象，部分学者

认为铁氧化物表面吸附态 Fe( ) Ⅱ 相比同系统中的溶

液相 Fe( ) Ⅱ 具有更低的氧化还原电位(EH)，导致其

更强的还原反应性[39-41]。但此观点存在一定争议，一

方面，光谱分析表明，Fe( ) Ⅱ 很少在铁氧化物表面

形成稳定的吸附物质，而是被氧化为 Fe( ) Ⅲ 同时向

铁氧化物晶格提供电子[12,14,41-44]；另一方面，该解释

隐含地假设反应必须处于热力学不平衡状态，因为处
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于平衡状态的系统中的所有氧化还原对具有相同的

EH 值，导致无法区分溶液相 Fe( ) Ⅱ 和吸附态 Fe( ) Ⅱ

的 EH 值。而 Felmy 等人[45-46]提出了另一种热力学解

释，铁氧化物通过影响 Fe( ) Ⅱ 氧化成矿产物来改变

反应的吉布斯自由能。通常 Fe( ) Ⅱ 在没有任何矿物

存在的溶液中氧化时，会形成亚稳定的铁氧化物(如水

铁矿)，而当 Fe( ) Ⅱ 在结晶铁氧化物存在下，通常会

形成结晶度高且热力学稳定的铁氧化物(如针铁矿、赤

铁矿)。由于热力学稳定的铁氧化物相比亚稳态铁氧化

物具有更多的负吉布斯自由能，导致 Fe( ) Ⅱ 与热力学

稳定铁氧化物组成的氧化还原电对的标准还原电位
0
HE 值更低。因此，相比溶液相 Fe( )Ⅱ ，吸附于铁氧化

物表面 Fe( ) Ⅱ 通常具有更强的还原反应性。 

当前关于铁氧化物与亚铁组成的系统还原降解

污染物的研究尚局限于单一的反应过程，缺少环境中

多组分参与耦合反应的研究，后续研究需要考虑其他

可能参与反应的物质，以模拟实际土壤中该类反应的

发生。此外，在一些受污染土壤中存在有机无机复合

污染的情况，该方面的研究目前较为薄弱，未来值得

进一步关注。 

3.2  铁氧化物–Fe( )Ⅱ  还原反应性的影响因素 

在铁氧化物–Fe( )Ⅱ 系统还原降解污染物的研究

中，即使相同类型的铁氧化物和相同的污染物，吸附

在铁氧化物表面上的 Fe( ) Ⅱ 的还原反应性也存在较

大差异。该还原反应性与铁氧化物的聚集状态、暴露

晶面等矿物性质以及反应 pH、Fe( ) Ⅱ 浓度、有机质

的存在等反应条件密切相关。 

铁氧化物颗粒的聚集会导致吸附在其表面的

Fe( ) Ⅱ 的还原反应性降低。例如，Amonette 等人[5]

研究发现，针铁矿颗粒的聚集导致其表面可用位点减

少从而使得四氯化碳的降解速率降低。常用的有机缓

冲液，如 MOP、HEPES 等可增强铁氧化物纳米颗粒

的聚集状态并降低这些系统的还原反应性[47]。另一

方面，相比大颗粒铁氧化物，粒径较小的铁氧化物由

于更大反应比表面积以及更高的表面反应能，通常具

有更强的氧化还原反应性。然而，Cwiertny 等人[48]

在研究纳米针铁矿与亚铁组成的系统还原硝基苯的

反应中，发现不同粒径的纳米针铁矿都发生显著的聚

集，形成微米级的密集聚集体，当还原速率以比表面

积归一化后，却发现粒径小的针铁矿纳米颗粒系统还

原反应性低于较大粒径针铁矿的还原反应性。因此，

直接使用比表面积来评估聚集颗粒悬浮液中表面反

应性的差异并不合理，为了真实地评估这类反应中的

纳米级尺寸效应，需要开发新的方法来量化湿纳米颗

粒在悬浮液中可用于吸附和反应的表面积量。  

铁氧化物的暴露晶面能够影响吸附态 Fe( ) Ⅱ 的

还原反应性。Chun 等人[6]研究发现针铁矿{021}晶面

损失，会降低 Fe( )Ⅱ –针铁矿系统对 4–氯硝基苯和三

氯硝基甲烷还原反应性；Huang 等人[21]研究表明，赤

铁矿{110}晶面可以将 Fe( ) Ⅱ 限制在五配位排列中，

而{001}晶面可以将 Fe( ) Ⅱ 限制为六配位排列，相比

在赤铁矿{001}面上的六配位排列，赤铁矿{110}面上

的五配位排列表现出更强的 Fe( )Ⅱ 吸附能力。更重要

的是，赤铁矿{110}晶面上 Fe( )Ⅱ 的五配位排列方式

比赤铁矿{001}面上的六配位排列能更加有效地催化

过氧化氢转化为羟基自由基，从而降解各种有机污染

物。因此，铁氧化物的晶面特异反应性对于环境修复

具有广泛的意义。目前部分研究聚焦开发具有优势晶

面的铁氧化物颗粒，以提高 Fe( )Ⅱ –铁氧化物系统还

原降解重金属及有机污染物的能力，未来该方面的研

究值得持续关注。 

pH 通过影响 Fe( ) Ⅱ 在铁氧化物表面的吸附行

为，从而影响 Fe( )Ⅱ –铁氧化物系统的还原反应性。

自然环境中 pH 范围一般为 5 ~ 7.5，当 pH<5 时，矿

物表面吸附的 Fe( ) Ⅱ 的量非常有限，导致还原反应

性低；而 pH>7.5 时，则会形成 Fe( ) Ⅱ 沉淀物。在自

然 pH 范围内，随着 pH 的增加，矿物对 Fe( ) Ⅱ 的

吸附变强，从而提高还原反应性。另一方面，pH 会

影响吸附于矿物表面的 Fe( ) Ⅱ 类型。Zhang 等人[49]

研究了 Fe( ) Ⅱ 在纤铁矿上的吸附，发现在纤铁矿表

面形成两类 Fe( ) Ⅱ 表面络合物，其中，Fe( )Ⅱ 单羟

基表面配合物  (≡FeⅢOFeⅡOH-) 是主要类型，而

(≡FeⅢOFeⅡ)+是次要类型。后来研究采用表面络合模

型(surface complexation model) 拟合 Fe( ) Ⅱ 在氧化

铁上的吸附的研究[50] (图 1)，方程(1)和(2)显示了这

两种稳定的表面 Fe( )Ⅱ 络合物的形成。 

≡FeⅢOH + Fe2+  ≡(FeⅢOFeⅡ)+ + H+ (1) 

≡FeⅢOH + Fe2+ + H2O  ≡FeⅢOFeⅡOH0 + 2H+ (2) 

这两种形式的 Fe( ) Ⅱ 依赖于溶液 pH，且研究表

明 4–氯硝基苯、U( ) Ⅵ 还原速率与以(≡FeⅢOFeⅡOH-)

形式存在的吸附态 Fe( ) Ⅱ 浓度呈正比关系[50-51]。然

而，随后的研究发现吸附态 Fe( ) Ⅱ 与铁氧化物结构

Fe( ) Ⅲ 发生电子传递作用，尤其在低 Fe( ) Ⅱ 浓度条

件下，吸附态 Fe( ) Ⅱ 的存在是瞬时的，Fe( ) Ⅱ 会迅

速与铁氧化物结构 Fe( )Ⅲ 发生界面电子传递并产生

新的铁氧化物[12, 43]，说明表面络合模型中所提到的

Fe( ) Ⅱ 表面络合物并不会在反应中稳定存在，因此，

该模型在这类反应中的适用性需进一步研究讨论。 
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图 1  吸附于赤铁矿表面的 Fe( ) Ⅱ 类型的分布[24] 
Fig. 1  Calculated distribution of surface-bound Fe(Ⅱ) species on 

nanoparticulate hematite 

溶液相 Fe( ) Ⅱ 的浓度也是影响矿物表面 Fe( ) Ⅱ

还原反应性的重要因素。在低 Fe( ) Ⅱ 浓度下，Fe( ) Ⅱ

浓度的增加会提升铁氧化物对 Fe( ) Ⅱ 的吸附量，这

促进了水溶液 Fe( ) Ⅱ 和晶格 Fe( ) Ⅲ 之间的界面电

子传递，并产生更快的还原反应。在高 Fe( ) Ⅱ 浓度

下，尤其是吸附的 Fe( ) Ⅱ 量超过了铁氧化物表面单

层吸附位覆盖量，导致界面电子传递速率快速降低，

因此氧化还原反应性受到抑制[15]。 

有机质(如富里酸、胡敏酸、胡敏素等)可以通过

静电作用、氢键作用、配体交换和疏水作用吸附在铁

氧化物表面[52]，从而影响吸附态 Fe( ) Ⅱ 的反应性。

Colón 等人[34]研究表明有机质主要通过络合吸附于

针铁矿表面的 Fe( )Ⅱ ，抑制吸附态 Fe( ) Ⅱ 与污染物

之间的电子传递作用，从而降低 Fe( )Ⅱ –针铁矿体系

的还原反应性。同样地，Vindedahl 等人[53]也发现一

系列有机质的添加，包括 Pahokee Peat 腐植酸、Elliot

土壤腐植酸、Suwannee River 腐植酸、Suwannee River 

NOM、Suwannee River 富里酸 I、Suwannee River 富

里酸Ⅱ和 Pahokee Peat 富里酸，都在不同程度上抑

制了 Fe( )Ⅱ –针铁矿系统对 4–氯硝基苯 (4-ClNB) 的

还原反应性。同时在这些 NOM-Fe( )Ⅱ –针铁矿体系

中，发现随着有机质的分子量和氮、碳和芳烃含量的

增加，4-ClNB 的还原降解速率更快，而随着羧基、

氧、杂脂族和脂肪族含量的增加，还原速率更慢，这

一发现为预测有机质与 Fe( )Ⅱ 、铁氧化物组成的系统

的还原反应性提供了依据。 

4  亚铁催化铁氧化物相变及其环境影响 

环境中，各类型铁氧化物晶体之间可以互相转

化，铁氧化物之间的晶相转化有溶解再结晶或直接固

相转化两种方式。溶解再结晶是指弱结晶的铁氧化物

先溶解，产生 Fe(OH)2+ 和 Fe(OH)+ 等羟基铁离子，

然后再通过聚合作用形成结晶度高的铁氧化物；固相

直接转化机制是弱结晶铁氧化物通过脱水和结构重

排直接转化为结晶度高的铁氧化物[54]。在有氧环境

中，针铁矿和赤铁矿是两种热力学稳定的铁氧化物

相，也是大多数铁氧化物转化的 终矿物相。土壤环

境中，结晶度差的水铁矿一般作为晶体铁氧化物的前

驱矿物，由于比表面积大及表面活性高，水铁矿对重

金属等污染物具有很高吸附容量，因此研究水铁矿的

相变具有重要环境意义，目前，亚铁催化水铁矿相变

受到广泛关注。 

4.1  亚铁催化铁矿物相变的反应机制 

亚铁催化铁氧化物相变的实质是 Fe( ) Ⅱ 与铁氧

化物之间的界面电子传递和原子交换作用，使得铁氧

化物直接发生固相转化或溶解重结晶[15]。Williams 

和 Scherer[12]首先采用同位素标记及穆斯堡尔谱的

方法证实了这一现象。这种界面电子传递作用与铁

氧化物结构中一些晶格 Fe( ) Ⅲ 的还原溶解行为密

切相关[14]。对此 Handler 等人[13]提出了 Fe( ) Ⅱ 与铁

氧化物之间电子传递的模型，很好地揭示了 Fe( ) Ⅱ

与铁氧化物之间电子传递作用的具体反应过程 (图

2)。近年来，Scherer 课题组系统研究了溶液相 Fe( ) Ⅱ

催化各类型铁氧化物的晶体相变过程，结果也表明：

铁氧化物结构态 Fe( ) Ⅲ 与 Fe( ) Ⅱ 发生原子交换，

Fe( ) Ⅱ 进入铁氧化物表面或结构中被氧化为 Fe( )Ⅲ ，

形成次生铁氧化物，而原始铁氧化物中结构态 Fe( ) Ⅲ

则被还原，发生溶解释放到溶液中去，重新成核结晶

形成新的更加稳定的铁氧化物[15]。而 Jones 等人[55]

研究发现吸附于铁氧化物表面的硅酸盐能够抑制

Fe( ) Ⅱ 的吸附，导致 Fe( ) Ⅱ 与矿物结构态 Fe( ) Ⅲ 之

间的原子交换减少，从而抑制了 Fe( ) Ⅱ 催化水铁矿

晶相转化过程；此外，还发现水铁矿晶格内的硅酸盐 

 

图 2  亚铁与铁氧化物之间的电子传递机制模型(修改自

Handler 等[13]) 
Fig. 2  Conceptual model of five steps associated with redox-driven 

conveyor belt mechanism 
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并没有降低 Fe( ) Ⅱ 与水铁矿之间的原子交换，但依

然抑制了水铁矿的相变。这表明水铁矿的溶解过程释

放出来的硅酸盐抑制了新矿物的结晶，由此也进一步

支持了 Fe( ) Ⅱ 催化的 Fe( ) Ⅲ 矿物相变的溶解重结

晶机制。 

此外，Boland 等人[56]提出一种新的 Fe( ) Ⅱ 催化

水铁矿相变过程的解释(图 3)：Fe( ) Ⅱ 吸附到水铁矿

表面后通过电子传递作用立即氧化成 Fe( )Ⅲ ，由此

产生的电子传递到水铁矿晶格 Fe( )Ⅲ ，将 Fe( ) Ⅲ 还

原为 Fe( ) Ⅱ 释放到溶液中，氧化产生的 Fe( ) Ⅲ 会沉

淀为活性水铁矿，其作为新矿物生长结晶的核，同时

也能进一步吸收溶液中的 Fe( )Ⅱ ，这种作用不断重复

进行，直至活性水铁矿相变为针铁矿。目前，一系列

铁氧化物与 Fe( ) Ⅱ 之间的电子传递及原子交换过程

的发现，极大促进了人们对亚铁催化水铁矿相变的过

程认识，但除了动力学以及晶格离子溶出现象，尚缺

乏直接的实验证明水铁矿的实际晶相转变过程，未来

仍需进一步研究。 

 

图 3  Boland 等提出的水铁矿转变机理模型(修改自 Boland 等[56]) 
Fig. 3  Mechanistic model of ferrihydrite transformation proposed by Boland et al.[56] 

 

4.2  亚铁催化铁氧化物相变的影响因素 

Fe( ) Ⅱ 催化铁氧化物相变受水溶液 pH及 Fe( ) Ⅱ

浓度影响。其中，pH 通过影响 Fe( ) Ⅱ 在矿物表面的

吸附行为来影响 Fe( ) Ⅱ 与矿物之间的电子传递过

程，从而控制铁氧化物的晶相转化过程。Fe( ) Ⅱ 在

铁氧化物表面的吸附会产生 H+，随着溶液 pH 的升

高，H+ 浓度降低，越有利于 Fe( ) Ⅱ 的吸附，从而加

快铁氧化物的相变速率。另一方面，溶液 pH 也会控

制铁氧化物相变的矿物类型，Boland 等人[56]研究了

一定 pH 范围内(6.17 ~ 7.26)，Fe( )Ⅱ 催化水铁矿相变

反应，发现水铁矿相变的中间产物纤铁矿相通常在较

低的 pH 条件下普遍存在，较高 pH 通常会导致相变

的 终产物针铁矿的快速形成。而在 Hancel 等人[57]

的研究中，发现 pH=8 时会促使水铁矿完全转化为磁

铁矿沉淀。另一方面，溶液 Fe( ) Ⅱ 的浓度也能影响铁

氧化物相变产物类型。研究表明在低浓度 Fe( ) Ⅱ

(<1.0 mmol/g 水铁矿)条件下，水铁矿通过溶解和再沉

淀转化为纤铁矿和针铁矿；然而，在较高浓度 Fe( ) Ⅱ

(>1.0 mmol/g 水铁矿)条件下，则有利于磁铁矿的沉淀

的形成[57-58]。 

有机质的存在会抑制 Fe( ) Ⅱ 催化铁氧化物的相

变反应。Jones 等人[55]证明富里酸抑制 Fe( ) Ⅱ 催化

铁氧化物转化为更稳定的矿物相，反应条件为

1 mmol/L Fe( )Ⅱ ，C/Fe 摩尔比约 0.6 和 4.2；类似地，

Pasakarnis[59]在 1mmol/L Fe( )Ⅱ ，C/Fe 摩尔比为 1 和

2 条件下，发现 OM 可以防止 Fe( ) Ⅱ 催化 OM–水铁

矿共沉淀物转化为磁铁矿或针铁矿。Chen 等人[60]在

研究 Fe( ) Ⅱ 催化有机物–水铁矿共沉淀试验中，发现

有机物含量越高对水铁矿相变的抑制作用越明显，当

C/Fe 摩尔比大于 1.6 时，水铁矿表面的吸附位点几

乎被有机质占据，此时水铁矿的晶体转化完全被抑

制，同时该研究还表明有机物的存在促使水铁矿相变

形成纤铁矿。此外，有机质中存在多种官能团，Fe( )Ⅱ

可以与这些官能团结合，从而降低了在铁氧化物表面

的吸附；另一方面，有机质吸附于铁氧化物表面，能

够阻碍铁氧化物的成核作用，从而抑制水铁矿的晶相

转变[61]。 

金属阳离子的存在也会对 Fe( ) Ⅱ 催化铁氧化

物相变有着重要影响。在此类研究中，二价金属阳离
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子备受关注。例如，在一些二价阳离子如 Zn( )Ⅱ 、

Cu( ) Ⅱ 和 Mn( ) Ⅱ 的存在下，由于离子半径接近 

Fe( )Ⅱ ，导致 Fe( ) Ⅱ 催化水铁矿形成了阳离子替代

Fe( ) Ⅱ 的磁铁矿 [62]。Liu 等人 [63]研究了 Mg( )Ⅱ 、

Ca( )Ⅱ 、Ba( )Ⅱ 、Mn( )Ⅱ 、Co( )Ⅱ 、Ni( )Ⅱ 和 Zn( ) 7Ⅱ

种金属阳离子对 Fe( ) Ⅱ 催化水铁矿转化过程的影

响，结果发现阳离子与水铁矿之间结合能力显著影响

水铁矿的相变过程，具有较高结合能力的阳离子降低

了水铁矿上 Fe( ) Ⅱ 的吸附量，并降低了反应体系的

氧化还原电位，从而抑制了水铁矿的转化；此外，这

些离子也影响了水铁矿相变的产物类型，在具有较低

结合能力的阳离子存在时，水铁矿先转化为纤铁矿，

然后转化为针铁矿和磁铁矿，而在具有更高结合能力

的阳离子存在下，水铁矿直接转化为针铁矿和磁铁

矿。除上述二价金属阳离子，Al3+ 的作用也不容忽视，

铁氧化物发生铝同晶替代是土壤中普遍的矿物学现

象。Hansel等人[64]研究了 Al替代以及 Al吸附对 Fe( ) Ⅱ

催化水铁矿相变的影响，发现 Al 替代以及 Al 吸附都

会抑制水铁矿的相变，Al 替代或 Al 吸附量越高，抑

制作用越强；同时，Fe( )Ⅱ 催化水铁矿相变产生的次

生矿物类型也受控于 Al 替代或 Al 吸附量，发现 Al

取代会阻碍纤铁矿形成和磁铁矿成核，而 Al 吸附完

全抑制针铁矿的形成，对磁铁矿成核的影响较小。 

4.3  亚铁催化铁氧化物相变的环境效应 

铁氧化物的晶相转化，会导致其表面性质以及反

应活性的改变，从而影响与其相关联的重金属和有机

质在环境中的地球化学行为。亚铁催化铁氧化物的相

变过程中，会导致与铁氧化物共存的重金属离子发生

吸附解吸、氧化还原、共沉淀、掺杂等众多反应，进

而影响这些重金属离子的迁移转化。Pederen 等人[65]

研究发现，Fe( ) Ⅱ 催化水铁矿、纤铁矿形成的新生

铁氧化物对砷酸盐的吸附能力更强，认为缺氧条件下

Fe( ) Ⅱ 催化铁氧化物重结晶可能是 As固定的重要机

制。Hu 等人[66]发现 Fe( ) Ⅱ 催化水铁矿相变过程中，

溶液中的 As 掺杂进入新形成的矿物晶格内部。刘承

帅等人[15]研究了 Pb( ) Ⅱ 共存下，Fe( ) Ⅱ 催化水铁矿

相变过程，发现在水铁矿晶相转变过程中,部分吸附

在水铁矿表面的 Pb( ) Ⅱ 通过晶体包裹或 Fe 结构位

取代的方式被固定,从而降低了 Pb( ) Ⅱ 的移动性。

Boland 等人[67]研究表明 Fe( ) Ⅱ 催化水铁矿相变过程

中，会导致 U( ) Ⅵ 还原为 U( ) Ⅴ 并固定于新形成的

针铁矿结构中。而另一方面，上述这些被固定的重金

属会在铁氧化物发生微生物或化学溶解时释放到土

壤环境中，造成相应的重金属环境污染。 

铁氧化物很少单独存在，常与环境中大量存在的

有机质组成复合物。据估计，沉积物中大约 21.5% 的

有机碳与 Fe 通过共沉淀或螯合的形式共存[68]，铁氧

化物与有机质组成的复合物能够有效抑制微生物对

有机物的分解，从而有利于环境中有机碳的固存。

Fe( ) Ⅱ 催化水铁矿相变反应会间接影响有机质的保

存，因为水铁矿具有极大的比表面积，相比相变产生

的高结晶度的铁氧化物，水铁矿有利于吸附或共沉淀

更多的有机质。对此，Chen 等[60]研究认为还原环境

下，Fe( ) Ⅱ 催化的水铁矿相变过程可能会降低自然

环境中的有机质的稳定性。此外，Fe( )Ⅱ 催化水铁矿

相变也会间接影响微生物对铁氧化物的利用性，通

常，结晶度较低的水铁矿更易于被微生物所还原利

用。因此，Fe( ) Ⅱ 催化水铁矿相变形成结晶态铁氧

化物将会抑制微生物对铁的还原利用，进而影响参与

微生物铁呼吸的元素的地球化学行为。 

5  展望 

目前对于铁氧化物–亚铁之间的相互作用的反应

机制及其环境影响的室内研究取得了众多好的结果

与认识，但由于自然土壤环境条件复杂多变，参与反

应的物质种类众多，当前的研究尚有不足，在未来的

研究中，以下几个方面值得关注。 

1)实际土壤沉积物环境中难以存在纯的铁氧化

物，常会伴随离子或分子的掺杂，且铁氧化物常与有

机质复合，而目前的研究仅限于实验室合成的纯铁氧

化物体系，需进一步模拟研究自然环境中铁氧化物对

Fe( ) Ⅱ 氧化成矿的影响。另一方面，铁氧化物存在

下，Fe( ) Ⅱ 氧化形成的新生铁氧化物的性质，包括

矿物结构、形貌、粒径等矿物学特征以及生物化学反

应活性，还需更加深入的研究。 

2)目前关于 Fe( ) Ⅱ –铁氧化物还原污染物以及

Fe( ) Ⅱ 催化铁氧化物相变耦合重金属迁移转化的认

识尚限于较为单一的实验条件，如何将实验所取得的

认识应用于复杂动态的自然系统中，仍需扩展实验反

应参数，并基于热力学和动力学数据，建立反应模型，

模拟实际环境反应发生，预测污染物在土壤中的行为。 

3)一些土壤环境存在重金属与有机污染物组成

的复合污染，目前关于研究 Fe( )Ⅱ –铁氧化物系统在

复合污染物系统中的表现尚显不足，需要进一步研究

关注，以探索 Fe( )Ⅱ –铁氧化物系统在处理该类污染

的可行性。 

4)当前的研究大多以室内实验室模拟反应为主，

未来的研究需关注自然土壤中，铁氧化物与溶液相亚
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铁的界面反应及环境影响。鉴于实际土壤系统的复杂

性，目前常规分析表征技术在应用于实地土壤界面反

应微观尺度的研究仍有众多困难，需要开发更加适用

于实际土壤环境的原位观测技术手段和方法。 
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