
土 壤 学 报 

Acta Pedologica Sinica 

http://pedologica.issas.ac.cn 

DOI: 10.11766/trxb202412050475 CSTR: 32215.14.trxb202412050475 

洪俊，夏贤格，陈云峰，刘波，段小丽，张敏敏，聂新星，杨利. γ-MnO2介导蛋白胨非生物氮矿化作用机制及其影响因

素[J]. 土壤学报，2025， 

HONG Jun, XIA Xiange, CHEN Yunfeng, LIU Bo, DUAN Xiaoli, ZHANG Minmin, NIE Xinxin, YANG Li. The Mechanism of 
γ-MnO2-mediated Abiotic Nitrogen Mineralization in Peptone and Its Influencing Factors[J]. Acta Pedologica Sinica, 2025, 

γ-MnO2 介导蛋白胨非生物氮矿化作用机制及其影响

因素* 

洪 俊，夏贤格，陈云峰，刘 波，段小丽，张敏敏，聂新星，杨 利† 
（湖北省农业科学院植保土肥研究所/农业农村部废弃物肥料化利用重点实验室/农业环境治理湖北省工程研究中心, 武汉 

430064） 

摘 要：现有研究多关注微生物活动对土壤有机氮矿化的影响，忽视了非生物作用对其贡献，尤其是典型锰

氧化物介导下有机氮的非生物矿化过程。以六方锰矿（γ-MnO2）为供试矿物，大豆源蛋白胨为土壤有机氮

代表，设计了 3 个实验体系，即蛋白胨（0.25 g∙L–1）单一体系、γ-MnO2（1.0 g∙L–1）单一体系以及蛋白胨

（0.25 g∙L–1）与 γ-MnO2（0.25~2.0 g∙L–1）混合体系，研究了近中性环境条件下 γ-MnO2 介导蛋白胨非生物

氮矿化过程和反应机制。结果表明，在 pH 7.0、空气氛围下，γ-MnO2 可促使蛋白胨氮矿化，生成无机态氮。

蛋白胨（0.25 g∙L–1）矿化速率随着初始 γ-MnO2 浓度（0.0~2.0 g∙L–1）的提高先增大后趋于平衡；Mn(IV)、

Mn(III)以及矿物表面产生的活性氧物种（ROS）是蛋白胨矿化生成无机态氮的主要氧化剂。本研究有望深

化农田土壤有机氮矿化机理，丰富对农田生态系统中氮循环的认知。 
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Abstract: 【Objective】Existing literature has predominantly concentrated on the influence of microbial activity on 

soil organic nitrogen mineralization. However, the role of abiotic processes, particularly the non-biological 

mineralization of organic nitrogen facilitated by typical manganese oxides, has received little attention. 【Method】
This study employed nsutite (γ-MnO2) as the experimental mineral and soybean-derived peptone as a 

representative of soil organic nitrogen to investigate the effect of abiotic nitrogen mineralization mediated by 

γ-MnO₂  under a near-neutral environment and elucidated the reaction mechanism. Three experimental systems 

were designed: a peptone system (0.25 g∙L–1), a γ-MnO2 system (1.0 g∙L–1), and a mixed system comprising both 

peptone (0.25 g∙L–1) and γ-MnO2 (0.25~2.0 g∙L–1). 【Result】The results indicated that under pH 7.0 and in an air 

atmosphere, γ-MnO2 could facilitate the mineralization of peptone nitrogen, producing inorganic nitrogen. The 

mineralization rate of peptone (0.25 g∙L–1) initially increased and then tended to stabilize with increasing initial 

γ-MnO₂  concentrations (0.0-2.0 g∙L–1). In this process, Mn(IV) and Mn(III) present in γ-MnO₂ , along with 

reactive oxygen species (ROS) generated on the mineral surface, served as the principal oxidizing agents 

facilitating the mineralization of peptone into inorganic nitrogen. 【Conclusion】This study is anticipated to 

advance the understanding of organic nitrogen mineralization mechanisms in farmland soils and to enhance the 

comprehension of nitrogen cycling processes within agricultural ecosystems. 
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农业生产中，氮素不仅是作物生长所必需的营养元素，更是制约其生产力发展的关键因

素[1]。土壤氮素多以有机物形式存在，而作物主要吸收无机氮（硝态氮和铵态氮）。因此，

有机氮矿化一直是土壤学和环境科学等领域研究的热点与难点[2]。土壤有机物根据其存在状

态可分为颗粒有机物和矿物伴生有机物[3]。作为单一最大的有机氮库，蛋白质对土壤矿物有

很强亲和力，能形成矿物伴生有机氮[4]。矿物质可阻碍微生物分泌的胞外酶对伴生有机氮水

解，但相比颗粒有机氮，矿物伴生有机氮营养更丰富，分解活化能更低[3-5]。因此，矿物伴

生有机氮虽被认为是惰性氮源，但其周转可能是植物所需氮的重要来源[3, 6]。 

微生物活动一直被认为是影响土壤有机氮矿化的主要因子[2]，但非生物作用在有机氮矿

化中也做出了不可忽视的贡献[6-7]。大量研究表明，土壤有机物与活性金属氧化物间的吸附

反应并不是有机物的最终归宿，而是两者之间进一步反应的条件[8]。锰氧化物广泛存在于土

壤中且具有较高吸附与氧化还原活性，其可能是有机质氧化的一个特别重要的驱动因子[9]。

大量研究[10-12]发现，在北方和温带土壤中，有机质氧化速率与锰（Mn）含量之间存在很强

的正相关关系。在好氧条件下，Mn可在湿地、泥炭地森林、农田等多种土壤系统中介导大

分子氧化分解[13]。同时，蛋白质与土壤矿物模拟矿化实验以及分子动力学计算证实，蛋白

质能够被锰氧化物解离，形成碎片残基[14-16]。土壤中与矿物结合的有机氮库规模巨大，因此

即使小部分矿物伴生有机氮通过非生物作用矿化，也可在作物氮吸收中发挥重要作用[4]。目

前尚未系统性研究锰氧化物介导下有机氮非生物矿化的界面反应过程和机制，探明上述问题

有利于认识和掌握锰氧化物介导下有机氮的矿化量与矿化速率。 

锰氧化物可通过多种途径如直接电子转移、催化以及生成中间产物（如活性氧物种和

Mn(III)）分解有机物[8]。直接氧化过程一般被认为是土壤有机物氧化、转化和矿化的重要途

径之一，主要涉及有机物吸附于矿物表面、电子转移至矿物宿主金属、被还原的金属离子和

被氧化的有机分子释放至环境中[8]。在催化过程中，锰氧化物可通过直接键合、与有机物表

面羟基反应以及氧气存在下的异相氧化来改变有机物的结构和电子态[16-17]。锰氧化物还可通

过与矿物表面缺陷位点上吸附的水和氧气反应生成活性氧物种，这是土壤有机物转化中重要

但尚未引起足够重视的参与者[18]。上述途径对锰氧化物介导下有机氮非生物矿化过程的影

响与贡献仍需进行深入研究。 

土壤中与矿物结合的有机态氮储库量巨大，其分解过程在调控陆地生态系统氮素生物有

效性方面具有关键作用[4]；即使仅有少量矿物结合态有机氮发生非生物矿化，仍能促进作物

对氮素的吸收利用。这种非生物转化过程作为土壤氮循环的重要环节，其研究突破将深化对

土壤有机氮矿化路径的理解。因此，本研究选取典型锰氧化物，通过模拟矿化实验，探明其

影响有机氮矿化的过程与机制；将焦磷酸钠（Na-PP）作为 Mn(III)捕获剂，探究活性中间体

Mn(III)对二氧化锰与蛋白胨相互作用的影响；利用电子顺磁共振光谱仪（EPR）等关键技术

与检测手段分析反应体系中产生的活性氧物种。本研究结果可为认知土壤有机氮矿化过程提

供新的视角，完善对氮素地球化学循环的认识。 

1 材料与方法 

1.1 试剂与材料 

大豆蛋白胨（BR）、硫柳汞钠（AR，98%）、焦磷酸钠（AR，99%）、二氧化锰（AR，

≥97.5%）均购自于国药集团化学试剂有限公司。所有实验体系均使用除氧去离子水（18.2 

MΩ·cm）。利用 X-射线衍射仪（XRD，LabX XRD-6100，SHIMADZU，日本）对二氧化锰

晶型进行定性分析；利用傅里叶变换红外光谱仪（FTIR，VERTEX 70，BRUKER，德国）

对其进行表征分析；采用 X-射线光电子能谱仪（XPS，VG Multilab2000 X，VG Scientific，

英国，Al Kα，1486 eV）对二氧化锰表面 Mn、氧（O）和氮（N）的价态和化学键进行表征

分析。 

1.2 试验设计 

蛋白质是土壤中单一最大的有机氮库，因此本研究以植物源蛋白质——大豆蛋白胨

（SP）作为土壤有机氮代表[4]，与土壤中普遍存在的活性矿物——二氧化锰建立实验体系。

模拟矿化实验中，所有二氧化锰与蛋白胨的批次实验均在空气氛围，pH 7.0 和 25 ℃条件下

进行磁力搅拌 60 h。在一系列的实验中，向经过灭菌的反应瓶（500 mL）中加入 0.25 g∙L‒1
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蛋白胨以及 0.0~2.0 g∙L‒1 二氧化锰，同时为了抑制微生物的生长，向所有反应体系中均加入

微量抑菌剂（0.2 g∙L‒1 硫柳汞钠）[15]。然后向反应瓶中加入 300 mL 无菌超纯水（经过 0.22 μm

过滤器过滤）。为避免光照的影响，用铝箔纸包裹反应瓶。在预定的时间点，用 0.22 μm 滤

膜过滤 20 mL 悬浊液，收集液相和固相。利用 2 mol∙L–1 KCl 对不同时间点收集的固相进行

解析试验，在密闭式恒温摇床中振荡 1 h，然后离心过滤洗涤，收集液相待测。 

活性中间产物（活性氧物种和 Mn(III)）在锰氧化物的氧化还原过程中可能发挥着重要

作用。利用电子顺磁共振光谱仪（EPR）分析反应体系中产生活性氧物种的种类[19]。焦磷酸

根离子（PP）可捕获 Mn(III)形成稳定的络合物（Mn(III)-PP），且在 258 nm 处存在特征吸收

峰[20]。反应体系中加入 10.0 mmol∙L‒1 焦磷酸钠，研究 Mn(III)的形成与作用。为确保实验数

据的准确性，以上每组实验均进行了三次重复。 

1.3 分析方法 

待测样品中铵态氮（NH4
+-N）浓度采用靛酚蓝比色法在波长为 625 nm 处使用紫外-可

见分光光度计检测[21]。待测样品中硝态氮（NO3
‒-N）同样采用比色法测定其含量。溶解的

有机质在 220 nm 和 275 nm 处均有吸收，而 NO3
‒在 275 nm 处无吸收，因此将样品分别在

220 nm 和 275 nm 处进行比色测定，最后利用吸光度 A=A220-2A275 计算 NO3
‒-N 的含量[21]。

待测样品中 Mn(II)浓度使用原子吸收光谱仪（PinAAcle 900，PerkinElmer，美国）测定。 

为了检验反应过程中活性中间产物如活性氧物种和 Mn(III)的存在及其作用，采用电子

顺磁共振光谱仪（EPR，EMX-PLUS，BRUKER，德国），以 5，5-二甲基-1-吡咯啉 N-氧化

物（DMPO，100 mmol∙L–1）作为自旋捕获剂，对羟基自由基（•OH）和超氧根自由基（O2
•−）

进行定性分析[19]。向反应体系中加入 10.0 mmol∙L‒1 焦磷酸钠，利用二极管阵列紫外-可见分

光光度计（UV-6000，元析仪器，上海）对反应体系溶液进行紫外-可见全波段扫描，确定反

应过程体系中 Mn(III)-PP 络合物的形成[20]。用改进的 2，9-二甲基-1，10-菲啰啉法在波长为

454 nm 处使用紫外-可见分光光度计检测在反应过程不同时间点形成的瞬时过氧化氢

（H2O2）浓度[22]。 

过滤所得固相产物粉末用 XRD 表征分析。测试条件为：Cu Kα (λ=0.15418 nm)、管压

40 kV、管流 40 mA、步进扫描（步长为 0.02°），扫描速度为 4°min–1。固相粉末在 40 ℃的

真空烘箱烘干后进一步用 FTIR 分析其组分。取适量干燥样品以质量比 2: 98 与干燥 KBr 一

起在玛瑙研钵中碾磨混匀、压片。扫描电子显微镜（SEM，JSM-6700F，JEOL，日本）观

察反应前后矿物表面形貌变化。固相产物样品表面中 Mn、O 和 N 的价态和化学键用 XPS

进行表征分析。电荷效应通过调整 C 1s 峰值的结合能至 284.80 eV 来进行修正。XPS 拟合

分析使用 Avantage 5.52 软件。 

1.4 数据处理 

试验所得数据采用 Excel 2019 和 Origin 2024 软件进行处理和图表绘制，数据以平均值±

标准误差来表示。 

2 结 果 

2.1 γ-MnO2形态表征 

图 1a中显示该二氧化锰XRD图谱的特征衍射峰分别为 21.9°、37.2°、42.5°、56.0°和 67.3°，

与六方锰矿（γ-MnO2）的特征衍射峰[23]一致。因此，本研究所用二氧化锰的具体晶型为

γ-MnO2（PDF No. 14-0644），为软锰矿与拉锰矿相互有规则交替连生在一起，其有 1×1 和 1×2

隧道结构交互生长。利用 FTIR 对该二氧化锰进行表征分析（图 1b），位于 483、532 和 580 

cm−1 处特征吸收峰为 γ-MnO2 结构中 Mn–O 伸缩振动[24-25]。1 083 cm−1 处特征吸收峰为

γ-MnO2 结构中 Mn(III)–OH 振动[25-26]。3 443 cm−1 和 1 631 cm−1 处吸收峰分别为 H2O 分子中

O−H 伸缩振动和 H−O−H 弯曲振动[26]。 
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图 1 初始二氧化锰的 X-射线衍射（XRD）图谱（a）和傅里叶变换红外（FTIR）光谱（b） 

Fig. 1 X-ray diffractometer (XRD) patterns (a) and Fourier transform infrared spectroscopy (FTIR) spectra (b) of pristine 

manganese dioxide 

 

进一步利用 X-射线光电子能谱仪对该二氧化锰表面 Mn、O 和 N 的价态和化学键进行

表征分析（图 2），其 Mn、O 和 N 元素拟合的含量百分比结果呈现在表 1 中。Mn 2p 位于

641.10、642.00 和 643.20 eV 处的三个结合能峰可分别归属于 Mn(II)、Mn(III)和 Mn(IV)[27-28]。

O 1s 位于 529.61 和 530.91 eV 的两个结合能峰可分别归属于 γ-MnO2 中的晶格氧（Olatt）和

矿物表面的吸附氧（Oads）[27-29]。 

 
注：圆圈表示 XPS 数据，黑色曲线表示拟合数据。Oads:吸附氧，Olatt:晶格氧。下同。Note: The circles represent the XPS data 

and the solid black curves represent the fitted data. Oads: adsorbed oxygen species, Olatt: lattice oxygen. The same as below. 

图 2 初始 γ-MnO2 的 Mn 2p（a）、O 1s（b）和 N 1s（c）X-射线光电子能谱（XPS）光谱图 
Fig. 2 X-ray photoelectron spectroscopy (XPS) Mn 2p (a), O 1s (b), and N 1s (c) spectra of pristine γ-MnO2 

 

表 1 初始 γ-MnO2的 Mn 2p、O 1s 和 N 1s XPS 拟合得到不同化学形态 Mn、O 和 N 物种的含量百分比 
Table 1 Percentage of Mn, O, and N species derived from the fittings of Mn 2p, O 1s and N 1s XPS spectra of pristine 

γ-MnO2/(at.%) 

光谱峰 

Spectral peak 

结合能 

Binding energy/eV 

化学态 

Chemical state 

含量百分比 

Content/(at.%) 

Mn 2p 641.10 Mn(II) 0.46 

Mn 2p 642.00 Mn(III) 55.25 

Mn 2p 643.20 Mn(IV) 44.29 

O 1s 529.61 Olatt 59.37 

O 1s 530.91 Oads 40.63 

N 1s – – 0 

 

2.2 γ-MnO2与蛋白胨的相互作用 

图 3a~图 3c 显示为 pH 7.0、空气氛围下蛋白胨（0.25 g∙L–1）单一体系、γ-MnO2（1.0 g∙L–1）

单一体系以及蛋白胨（0.25 g∙L–1）与 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）混合体系中溶解态 NH4
+-N、NO3

‒-N

以及 Mn(II)浓度。在蛋白胨单一体系中，随着反应进行，NH4
+-N 和 NO3

‒-N 浓度均无明显

变化。在蛋白胨与 γ-MnO2混合体系中，随反应的进行 NH4
+-N 浓度逐渐增大，而 NO3

‒-N 浓

度无明显变化。与单一蛋白胨体系相比，反应 60 h 后，混合体系中 NH4
+-N 浓度增加了 82.4%。

与此同时，随着反应时间延长，混合体系中释放的 Mn(II)浓度明显高于 γ-MnO2单一体系，

且反应 60 h 后，混合体系中 Mn(II)浓度相比 γ-MnO2单一体系增加了 204.9%。上述结果表

明 γ-MnO2发生了氧化还原反应，且促使了蛋白胨发生非生物矿化。为了进一步了解 γ-MnO2

与蛋白胨的反应过程，测定了不同时间段矿物表面吸附态 NH4
+-N 浓度（图 3d）。随着反应

进行，吸附态 NH4
+-N 浓度逐渐降低，且吸附态 NH4

+-N 最大浓度（0.144 mg∙L–1）远低于反

应过程中释放的溶解态 NH4
+-N 最大浓度（0.966 mg∙L–1）。以上结果说明，γ-MnO2与蛋白胨
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反应过程中矿化产生的无机氮以 NH4
+-N 为主，且主要是被释放至溶液中，仅有极少部分吸

附在矿物表面。 

 
图 3 在 pH 7.0 和空气氛围条件下，蛋白胨（SP）（0.25 g∙L–1）单一体系、γ-MnO2（1.0 g∙L–1）单一体系以及

SP（0.25 g∙L–1）与 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）混合体系中溶解态 NH4
+-N（a）、NO3

‒-N（b）、Mn(II)（c）和混合

体系中吸附态 NH4
+-N（d）浓度 

Fig. 3 Concentrations of dissolved NH4
+-N (a), NO3

‒-N (b) and Mn(II) (c) in the reaction system of soy peptone (SP) (0.25 g∙L–1), 
γ-MnO2 (1.0 g∙L–1), and SP (0.25 g∙L–1) + γ-MnO2 (1.0 g∙L–1), and concentrations of adsorbed NH4

+-N (d) in the systems of SP 

(0.25 g∙L–1) + γ-MnO2 (1.0 g∙L–1) at pH 7.0 in air atmosphere 

 

利用 XRD、FTIR 和 XPS 确定反应前后 γ-MnO2 晶体结构及化学组成变化。图 4 为反应

前后固相 XRD 图谱和 FTIR 光谱。XRD 图谱显示，γ-MnO2 单一体系以及蛋白胨与 γ-MnO2

混合体系反应 60 h 后固相产物在 18.1°均出现新峰，与六方水锰矿（β-MnOOH）的特征衍射

峰[26, 30]一致。研究表明在近中性环境下，Mn(II)易于氧化生成 β-MnOOH，因此可综合判断

该新峰归属于 β-MnOOH（JCPDS no. 18-0804）[26, 30]（图 4a）。在初始蛋白胨 FTIR 光谱中，

1 249 cm−1 处特征吸收峰可归属于 C–C 键，1 398、1 581 和 2 941 cm−1 处特征吸收峰可分别

归因于 C–N 伸缩振动、N–H 弯曲振动和 C–H 伸缩振动，1 654 cm−1 处特征吸收峰可归因于

C=O 伸缩振动和 H−O−H 弯曲振动，3 395 cm−1 处特征吸收峰可归因于 N–H 和 O−H 的伸缩

振动[31]（图 4b）。然而，与初始 γ-MnO2的 FTIR 光谱相比，γ-MnO2 单一体系以及蛋白胨与

γ-MnO2 混合体系的 FTIR 光谱结果显示反应 60 h 后矿物化学组成无明显变化（图 4b）。 

 
图 4 在 pH 7.0 和空气氛围条件下，SP（0.25 g∙L–1）单一体系、γ-MnO2（1.0 g∙L–1）单一体系以及 SP（0.25 

g∙L–1）与 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）混合体系中固相产物的 XRD 图谱（a）和 FTIR 光谱（b） 
Fig. 4 XRD patterns (a) and FTIR spectra (b) of the solid products in the reaction system of SP (0.25 g∙L–1), γ-MnO2 (1.0 g∙L–1), 

and SP (0.25 g∙L–1) + γ-MnO2 (1.0 g∙L–1) at pH 7.0 in air atmosphere 

 

图 5 为 γ-MnO2 单一体系以及蛋白胨与 γ-MnO2 混合体系反应 60 h 后固相产物表面 Mn 

2p、O 1s 和 N 1s 的 XPS 拟合光谱。Mn、O 和 N 元素拟合的含量百分比见表 2。与初始矿

物相比，γ-MnO2 单一体系中固相产物表面低价形态 Mn（Mn(II)）和吸附形态 O（Oads）的

百分含量均有所增加。蛋白胨与 γ-MnO2混合体系中固相产物表面低价形态 Mn（Mn(II)）和
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吸附形态 O（Oads）的百分含量相比于 γ-MnO2 单一体系也均有所增加，且混合体系固相产

物表面吸附了不同形态的 N，主要以非质子化态氮形式（Nnon pr）存在，少量以质子化态氮

形式（Npr）存在[32]。 

 
注：Nnon pr：非质子化态氮，Npr：质子化态氮。下同。Note: Nnon pr: non-protonated nitrogen, Npr: protonated nitrogen. The same 

as below. 

图 5 在 pH 7.0 和空气氛围条件下，γ-MnO2（1.0 g∙L–1）单一体系反应 60 h 后固相产物的 Mn 2p（a）、O 1s

（c）和 N 1s（e）以及 SP（0.25 g∙L–1）与 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）混合体系反应 60 h 后固相产物的 Mn 2p（b）、

O 1s（d）、N 1s（e）XPS 光谱图 
Fig. 5 XPS Mn 2p (a), O 1s (c), N 1s (e) spectra of solid products in the system of γ-MnO2 (1.0 g∙L−1), and XPS Mn 2p (b), O 1s 

(d), N 1s (e) spectra of solid products in the system of SP (0.25 g∙L–1) + γ-MnO2 (1.0 g∙L–1) after 60 h at pH 7.0 in air atmosphere 

 

表 2 在 pH 7.0 和空气氛围条件下，γ-MnO2（1.0 g∙L–1）单一体系以及 SP（0.25 g∙L–1）与 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）

混合体系反应 60 h 后固相产物的 Mn 2p、O 1s 和 N 1s XPS 拟合得到不同化学形态 Mn、O 和 N 物种的含量

百分比 
Table 2 Percentage of Mn, O, and N species derived from the fittings of Mn 2p, O 1s and N 1s XPS of solid products formed in 

the reaction system of γ-MnO2 (1.0 g∙L−1), and SP (0.25 g∙L–1) + γ-MnO2 (1.0 g∙L–1) at pH 7.0 after 60 h in air atmosphere/(at.%) 

反应体系 

Reaction system 

光谱峰 

Spectral peak 

结合能 

Binding energy/eV 

化学态 

Chemical state 

含量百分比 

Content/(at.%) 

1.0 g∙L–1 γ-MnO2 Mn 2p 641.10 Mn(II) 11.47 

Mn 2p 642.00 Mn(III) 46.78 

Mn 2p 643.20 Mn(IV) 41.75 

O 1s 529.54 Olatt 47.44 

O 1s 530.27 Oads 52.56 

N 1s – – 0 

1.0 g∙L–1 γ-MnO2 

+0.25 g∙L–1 SP 
Mn 2p 641.10 Mn(II) 14.19 

Mn 2p 642.00 Mn(III) 46.71 

Mn 2p 643.20 Mn(IV) 39.1 

O 1s 529.46 Olatt 39.4 

O 1s 531.49 Oads 60.6 

N 1s 399.6 Nnon pr 97.34 

N 1s 401.3 Npr 2.66 

 

使用扫描电子显微镜观察反应前后 γ-MnO2 微观形貌特征（图 6）。与初始矿物表面相比，

反应 60 h 后单一体系和混合体系矿物表面粗糙程度增加，颗粒状形貌增大，且出现颗粒团

聚现象，在混合体系中，这些改变程度更为突出。由此可见，在矿物表面，大豆源蛋白胨与

γ-MnO2 在其表面发生了界面反应。 
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图 6 初始 γ-MnO2（a）以及 pH 7.0 和空气氛围条件下 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）单一体系（b），SP（0.25 g∙L–1）

与 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）混合体系（c）反应 60 h 后固相产物的扫描电镜图（SEM） 
Fig. 6 Scanning electron microscope (SEM) images of the pristine γ-MnO2 (a) and solid products formed in the reaction system 

of γ-MnO2 (1.0 g∙L–1) (b), and SP (0.25 g∙L–1) + γ-MnO2 (1.0 g∙L–1) (c) at pH 7.0 after 60 h in air atmosphere 

 

2.3 活性中间产物对非生物氮矿化过程的影响 

近期研究表明，锰氧化物在氧化溶解过程中可产生活性中间体 Mn(III)和活性氧物种，

这些活性中间体可促使有机质氧化分解[9, 28-29]。为了探明 Mn(III)和活性氧物种在 γ-MnO2和

蛋白胨相互作用过程中的影响，定性以及定量检测了反应过程中活性中间体的种类与浓度。

图 7 为 pH 7.0、空气氛围条件下，γ-MnO2+焦磷酸钠（Na-PP）、γ-MnO2、Na-PP 溶液的紫外

-可见全波段扫描光谱。Na-PP 能够将反应体系中可能生成的 Mn(III)络合生成 Mn(III)-PP，

其在 258 nm 处有特征吸收峰[20]。γ-MnO2+Na-PP 体系在 258 nm 处有吸收，且吸光度随着时

间增加而逐渐增强（图 7a），然而 γ-MnO2、Na-PP 溶液在 258 nm 处均未出现特征吸收峰（图

7b 和图 7c）。因此，在 γ-MnO2氧化溶解过程中有活性中间体 Mn(III)产生。 

 
图 7 在 pH 7.0 和空气氛围条件下，γ-MnO2+焦磷酸钠（Na-PP）（a），γ-MnO2（b）和 Na-PP（c）溶液的紫

外-可见（UV-Vis）吸收光谱 

Fig. 7 Ultraviolet-Visible (UV-Vis) absorption spectra of the γ-MnO2+Na-PP (a), γ-MnO2 (b), and Na-PP (c) solutions at pH 7.0 

in air atmosphere 

 

进一步在 pH 7.0 和空气氛围条件下，向蛋白胨单一体系以及蛋白胨与 γ-MnO2混合体系

中加入 10.0 mmol∙L−1 Na-PP 作为 Mn(III)捕获剂，生成的 NH4
+-N 浓度如图 8 所示。在蛋白

胨单一体系中加入 Na-PP 后与未加入的单一体系相比，溶解态 NH4
+-N 浓度无明显差异。然

而在蛋白胨与 γ-MnO2 混合体系中加入 10.0 mmol∙L−1 Na-PP 反应 60 h 后，与不加 Na-PP 体

系相比，溶解态 NH4
+-N 浓度降低了 24.0%（图 8a），且吸附态 NH4

+-N 浓度也降低了 17.3%

（图 3d 和图 8b）。上述结果进一步表明，反应体系中生成了 Mn(III)并参与了蛋白胨的矿化

过程中。 

 
图 8 在 pH 7.0、空气氛围和添加 10.0 mmol∙L−1 Na-PP 条件下，SP（0.25 g∙L−1）单一体系以及 SP（0.25 g∙L–1）

与 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）混合体系中溶解态 NH4
+-N 浓度（a），混合体系中吸附态 NH4

+-N 浓度（b） 
Fig. 8 Concentrations of dissolved NH4

+-N in the systems of SP (0.25 g∙L–1), and SP (0.25 g∙L–1) + γ-MnO2 (1.0 g∙L–1) (a), 

concentrations of adsorbed NH4
+-N in the systems of SP (0.25 g∙L–1) + γ-MnO2 (1.0 g∙L–1) (b) with the addition of 10.0 mmol∙L−1 

Na-PP at pH 7.0 in air atmosphere 

400 nm 

a) b) 

400 nm 400 nm 

c) 
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图 9a 和图 9b 为 pH 7.0、空气氛围条件下，利用电子顺磁共振光谱仪（EPR）测定蛋白

胨与 γ-MnO2 混合体系中 O2
•−和•OH 的存在。在反应 1.5 h 时可明显观察到混合体系中生成了

O2
•−和•OH。进一步定量检测了 γ-MnO2 单一体系中瞬时 H2O2浓度（图 9c），在反应 60 h 过

程中，瞬时 H2O2 浓度呈现先增加后降低的趋势，在反应 6 h 时浓度达到最大值。上述结果

表明，在蛋白胨与 γ-MnO2混合体系的反应过程中还会产生活性氧物种，影响反应体系中的

氧化还原过程。 

图9 

在 pH 7.0 和空气氛围条件下，SP（0.25 g∙L–1）与 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）混合体系中超氧根自由基（O2
•−）（a）

和羟基自由基（•OH）（b）的电子顺磁共振（EPR）光谱及 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）单一体系中生成瞬时过氧化

氢（H2O2）浓度（c） 
Fig. 9 Electron paramagnetic resonance (EPR) spectra of superoxide radical (O2

•−) (a), and hydroxyl radical (•OH) (b) in the 

mixed system of SP (0.25 g∙L–1) + γ-MnO2 (1.0 g∙L–1) and instant concentration of hydrogen peroxide (H2O2) (c) in the system of 

γ-MnO2 (1.0 g∙L−1) at pH 7.0 in air atmosphere 
 

2.4 γ-MnO2浓度对非生物氮矿化过程的影响 

图 10 为 pH 7.0、空气氛围条件下，蛋白胨（0.25 g∙L−1）与不同初始浓度 γ-MnO2（0~2.0 

g∙L−1）反应 60 h 过程中，体系中溶解态 NH4
+-N、NO3

‒-N 和 Mn(II)浓度。随着初始 γ-MnO2

浓度增加，反应体系中生成的溶解态 NH4
+-N 和 Mn(II)浓度先逐渐增加而后趋于平衡。反应

60 h 后，各混合体系中溶解态 NH4
+-N 浓度依次为 1.232、1.666、1.830、2.247 和 2.315 mg∙L–1；

Mn(II)浓度依次为 0.0、1.194、3.771、10.097 和 12.548 mg∙L–1。而各个反应体系中溶解态

NO3
‒-N 浓度均无明显变化。上述结果说明，在一定浓度范围内，提高 γ-MnO2 浓度，可加

快蛋白胨非生物氮矿化过程。 

 
图 10 在 pH 7.0 和空气氛围条件下，SP（0.25 g∙L−1）与不同初始浓度 γ-MnO2 混合体系中溶解态 NH4

+-N（a）、

NO3
‒-N（b）和 Mn(II)（c）浓度 

Fig. 10 Concentrations of dissolved NH4
+-N (a), NO3

‒-N (b), and Mn(II) (c) in the systems of SP (0.25 g∙L–1) with different 
concentrations of γ-MnO2 at pH 7.0 in air atmosphere 

3 讨 论 

3.1 γ-MnO2产生活性中间体 

锰氧化物在土壤中普遍存在，被认为是最强的天然氧化剂之一，能够对大量有机物进行

非生物转化[33]。吸附的有机物通过锰氧化物表面高价锰离子的直接电子转移作用而被转化

是最广泛接受的机制[34]。然而，目前越来越多的研究结果表明活性中间体如 Mn(III)以及活

性氧物种在锰氧化物转化有机物的过程中也挥发着重要作用[28-29]。隧道状锰氧化物 γ-MnO2

基本结构单位为 MnO6八面体，八面体中普遍存在着 Mn(II)和 Mn(III)对 Mn(IV)的同晶替代
[35]。以往的研究[36]表明，Mn(III)具有氧化多种有机污染物的活性。Mn(III)在 3d 轨道上具有

4 个电子，它们在 eg轨道上分裂为 1 个能量较高的流动电子，在 t2g轨道上分裂为 3 个能量

较低的局域电子。因此，与 Mn(IV)相比，Mn(III)–O 键更弱，Mn(III)活性更高，其更容易通
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过与有机物直接配位而接受电子[37]。在本研究中，初始 γ-MnO2 Mn 2p 的 XPS 拟合结果显

示此 γ-MnO2 表面有 Mn(III)存在，且在 pH 7.0 空气氛围下，反应 60 h 后，γ-MnO2（1.0 g∙L–1）

单一体系以及蛋白胨（0.25 g∙L–1）与 γ-MnO2（1.0 g∙L–1）混合体系中 γ-MnO2 矿物表面 Mn(III)

的相对含量分别降低了 15.33%和 15.46%（图 2和图 5）。而且通过全波段扫描光谱，在 γ-MnO2

反应过程中检测到 Mn(III)（图 7）；此外在混合体系中加入 Mn(III)捕获剂反应 60 h 后，溶

解态 NH4
+-N 浓度降低了 24.0%（图 8）。因此，在蛋白胨与 γ-MnO2反应过程中，有活性中

间体 Mn(III)形成，且参与了蛋白胨的非生物矿化过程。 

活性中间体除了 Mn(III)，活性氧物种在蛋白胨的非生物矿化过程也发挥了重要作用。

由于 Mn(II)和 Mn(III)对 Mn(IV)的同晶替代，会导致 γ-MnO2 矿物中电荷失衡。为了维持电

荷平衡，矿物表面会出现氧空位，而矿物表面吸附氧通常发生在氧空位上[38]。矿物表面的

吸附氧通常被认为较矿物晶格氧的反应活性更高，可参与活性氧物种如超氧根自由基（O2
•−）

的形成过程中[28-29]。在本研究中，初始 γ-MnO2 O 1s 的 XPS 拟合结果显示此 γ-MnO2 表面有

Oads存在（图 2b），这表明矿物表面存在低氧配位缺陷位点，即表面氧空位[27-28]。且在 pH 7.0

空气氛围下，反应 60 h 后，γ-MnO2（1.0 g∙L–1）单一体系以及蛋白胨（0.25 g∙L–1）与 γ-MnO2

（1.0 g∙L–1）混合体系中 γ-MnO2矿物表面 Oads的相对含量分别升高了 29.36%和 49.15%（图

2 和图 5）。而且在含有 γ-MnO2反应体系中定性或者定量检测到 O2
•−、•OH 和 H2O2的存在（图

9）。因此，在蛋白胨与 γ-MnO2反应过程中，活性氧物种也参与了蛋白胨的非生物矿化过程。 

前人通过密度泛函理论（DFT）计算以及实验结果表明吸附在矿物表面氧空位上的氧气

是捕获来自 Mn(III)的一个电子从而形成 O2
•−[28]。而且，O2

•−很容易通过一系列自由基反应如

类芬顿反应转化为其他活性氧物种[39]。因此，在本研究中，反应体系中活性氧物种的形成

与 Mn(III)紧密相关，其可归因于如下反应过程： 

2 2O Mn(III) O Mn(III)                   (1) 

2 2O Mn(III) O Mn(IV)                  (2) 

2 2 2 22O 2H H O O                      (3) 

2 2 2 2O H O O OH+OH                   (4) 

2 2H O Mn(III) Mn(IV) OH+OH            (5) 

3.2 γ-MnO2促使蛋白胨非生物氮矿化作用的机制 

二氧化锰具有较高的氧化还原电位，Mn(IV)O2/Mn2+的标准电极电位（1.23 V）与 O2/H2O

（1.229 V）的标准电极电位接近。但由于二氧化锰的吸附能力较强、表面活性高，因此其

较氧气更易参与环境中的氧化还原反应，是土壤中较强的固体氧化剂[35]。除了由 Mn(IV)介

导的直接氧化作用外，Mn(III)和活性氧物种的存在还使得二氧化锰具有优异的催化氧化活

性。特别是氧空位的存在有利于 Mn(III)的暴露，可为蛋白胨转化提供更多的活性位点；同

时其对二氧化锰表面生成活性氧物种发挥着关键作用。在本研究中，用XPS对反应后 γ-MnO2

的表面组成进行了表征，反应 60 h 后高价态 Mn（Mn(IV)/Mn(III)）含量有所降低，Mn(II)

形态的 Mn 含量明显增加，且混合体系中 Mn(II)形态的 Mn 含量高于 γ-MnO2单一体系（图

2 和图 5）。该结果可归因于 Mn(III)在 γ-MnO2 与蛋白胨相互反应过程中接受了来自蛋白胨的

电子并还原为 Mn(II)[40]。 

Mn(III)也可提供电子被 O2 捕获形成 O2
•−。在此过程中，γ-MnO2 中的氧空位有利于 O2

在矿物表面吸附，进一步促进 O2
•−的形成。同时，O2

•−可转化为稳定性更强、氧化还原电位

（2.8 V）更高的•OH。最新研究发现，在二氧化锰促进溶解性有机物矿化过程中，不同结晶

度 γ-MnO2 产生的活性氧物种对矿化贡献率大约为 23.7%~64.8%[41]。综上所述，吸附在

γ-MnO2 表面的蛋白胨的氮矿化过程可归因于 Mn(IV)和 Mn(III)直接氧化以及与表面生成活

性氧物种催化氧化的共同作用，各个（催化）氧化作用对蛋白胨非生物氮矿化过程的贡献需

在未来进一步研究。 

4 结 论 

通过建立模拟矿化实验体系，利用多种原子/分子尺度表征技术与活性中间产物定性与

定量检测技术，探究了在近中性环境中 γ-MnO2 对蛋白胨氮矿化过程的影响，初步阐明了蛋
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白胨非生物矿化反应过程及活性中间产物的生成与作用机制。在 γ-MnO2与蛋白胨相互作用

过程中，γ-MnO2 能够促使蛋白胨发生非生物氮矿化，向环境中释放 NH4
+-N 和 NO3

‒-N，且

形成的无机态氮以 NH4
+-N 为主。蛋白胨（0.25 g∙L–1）的非生物氮矿化速率随着初始加入

γ-MnO2 浓度（0~2.0 g∙L–1）的提高先增加而后趋于平衡。除了 γ-MnO2矿物中 Mn(IV)对蛋白

胨的直接氧化作用机制外，活性中间体 Mn(III)和活性氧物种（O2
•−、•OH 和 H2O2）是蛋白

胨非生物氮矿化的主要氧化剂。上述研究结果为理解农田土壤有机氮非生物矿化机理提供了

新的视角。 
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