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摘 要：铁氧化物在自然环境中的转化过程对重金属迁移具有重要影响，腐殖酸（HA）作为土壤和水体中的重要有机组分，可调控该过程。通过透射电镜（TEM）-能量色散谱（EDS）-电子能量损失谱（EELS）技术，系统探讨了Fe(II)诱导下水铁矿（Fh）向晶态铁氧化物（纤铁矿Lp、针铁矿Gt和磁铁矿Mt）的转化动力学，及其对镉（Cd）固存的影响。结果表明，在Fh-Cd体系中，6 h时Lp（48.08%）和Gt（43.49%）迅速形成，120 h后Lp持续转化为Gt，至168 h时少量Mt（4.82%）生成。在Fh-HA-Cd体系中，HA显著抑制转化速率，Lp和Gt形成较慢，168 h时矿物组成为Fh（2.63%）、Lp（42.79%）和Gt（54.6%），未检测到Mt。在转化过程中，固相HA浓度从4.94 mmolL-1降至4.49 mmolL-1，固相Cd浓度在6 h后迅速下降，随后趋于稳定，Fh-Cd体系固相Cd浓度较Fh-HA-Cd体系高约5%~10%。TEM高角环形暗场和EDS分析显示，初始状态下碳（C）和Cd与Fh高度相关，转化后Lp和Gt对Cd吸附能力仍较强，但对C的吸附显著减弱。EELS线扫进一步揭示，C主要固存于Fh表面及Lp的缺陷和孔隙中，含碳官能团（C-H、C=O、C-OH）在转化中逐渐脱附，而Cd通过吸附、结构取代及物理包裹等多种机制保留于新形成的铁氧化物中。上述结果表明，HA通过抑制铁氧化物转化和增强Cd吸附能力，显著影响Cd的地球化学行为，为理解铁氧化物-有机质-重金属相互作用机制提供了重要科学依据。
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Mechanism of Humic Acid Regulated Fe(II)-Induced Ferrihydrite Transformation and Its Impact on Cadmium Sequestration
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Abstract:【Objective】Iron oxides play a pivotal role in the migration of heavy metals in natural environments, with humic acid (HA), a major organic component in soils and water bodies, potentially exerting significant regulatory effects on these processes. This study aims to systematically investigate the transformation kinetics of ferrihydrite (Fh) into crystalline iron oxides (lepidocrocite Lp, goethite Gt, and magnetite Mt) and its impact on cadmium (Cd) sequestration.【Method】Using transmission electron microscopy (TEM) coupled with energy-dispersive spectroscopy (EDS) and electron energy loss spectroscopy (EELS), this study conducted a controlled experiment involving Fh-Cd (control) and Fh-HA-Cd systems. Fe(II) was introduced as a catalyst to initiate the transformation, which was monitored over 168 h. The study examined the effects of HA (initial concentration 4.94 mmolL-1) and Cd (initial concentration 88.29–94.27 μmolL-1) on mineral phase evolution, Cd adsorption, and retention mechanisms.【Result】The results revealed that in the Fh-Cd system, Lp (48.08%) and Gt (43.49%) formed rapidly within 6 h, with Lp continuing to transform into Gt by 120 h, and a small amount of Mt (4.82%) emerging by 168 h. In contrast, in the Fh-HA-Cd system, HA significantly inhibited the transformation rate, resulting in slower formation of Lp and Gt, with a final mineral composition at 168 h of Fh (2.63%), Lp (42.79%), and Gt (54.6%), and no detectable Mt. During the transformation, the solid-phase HA concentration decreased from 4.94 mmolL-1 to 4.49 mmolL-1, and Cd concentration in the solid phase dropped sharply after 6 h before stabilizing, with the Fh-HA-Cd system exhibiting 5%–10% higher solid-phase Cd than the Fh-Cd system. TEM-high angle annular dark field and EDS analyses showed that C and Cd were initially closely associated with Fh; post-transformation, Lp and Gt retained strong Cd adsorption but exhibited significantly reduced C adsorption. EELS line scans further indicated that C was primarily retained on Fh surfaces and within defects/porosities of Lp, with carbon functional groups (C-H, C=O, C-OH) desorbing during transformation, while Cd was retained through multiple mechanisms including adsorption, structural substitution, and physical encapsulation in the newly formed iron oxides.【Conclusion】This study demonstrates that HA significantly influences Cd’s geochemical behavior by suppressing iron oxide transformation and enhancing Cd adsorption. These findings provide valuable scientific insights into the interaction mechanisms among iron oxides, organic matter, and heavy metals, offering a theoretical basis for understanding and managing Cd contamination in natural systems.
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铁氧化物作为地球表层系统中的重要矿物组分，在土壤、水体及沉积物中广泛分布，其相转化过程对重金属的迁移、转化和归宿具有重要影响[1–3]。水铁矿（Fh）作为一种非晶态铁氧化物，具有较高的比表面积和表面活性，常作为重金属的天然吸附剂[4–6]。然而，在Fe(II)的催化作用下，Fh可通过溶解-再结晶或固态转化路径转化为晶态铁氧化物，如纤铁矿（Lp）、针铁矿（Gt）或磁铁矿（Mt），该过程通常伴随着比表面积和表面化学性质的显著变化[7-8]，从而影响重金属的吸附与释放行为。镉（Cd）作为一种毒性较强的重金属元素，在环境中具有高迁移性和生物毒性[9-10]，其在铁氧化物转化过程中的分布和固存特征直接关系环境污染的控制与修复[11-12]。
自然环境中，腐殖酸（HA）作为一种复杂的天然有机物，广泛存在于土壤和水体中，其分子结构中富含羧基、羟基等活性官能团，能够通过表面络合、静电作用或共沉淀等方式与铁氧化物和重金属相互作用[13-14]。已有研究表明，HA可能通过竞争吸附或改变铁氧化物表面性质抑制其相转化，同时增强重金属的固存能力[15-16]。例如，HA可通过与Fe(III)络合降低Fe(II)的氧化速率，从而延缓Fh向晶态铁氧化物的转化[17]；此外，HA的活性官能团可能通过桥联作用促进Cd的吸附[15]。然而，HA对铁氧化物转化动力学及Cd吸附行为的调控机制尚不完全清楚，尤其是在微观尺度上，碳（C）和Cd在转化过程中的分布特征及固存机制仍需进一步研究。
[bookmark: OLE_LINK4]近年来，透射电镜（TEM）结合能量色散谱（EDS）和电子能量损失谱（EELS）等高分辨率表征技术为研究铁氧化物-有机质-重金属相互作用提供了有力工具[18–20]。TEM高角环形暗场（HAADF）和EDS图谱则可直观揭示矿物形貌、元素分布及晶体缺陷信息，EELS技术能够精确解析不同含碳官能团的分布和演化。对此，本研究以Fe(II)诱导的Fh转化为实验体系，系统分析了HA和Cd对转化过程的影响，结合TEM-HAADF、EDS图谱及EELS技术，探讨了C和Cd在转化过程中的微观分布特征及固存机制。研究旨在回答以下科学问题：（1）HA如何影响铁氧化物的转化动力学？（2）在三元体系中，HA如何通过其活性官能团调控Cd的吸附行为及在不同铁氧化物相中的分布特征有哪些？（3）C在铁氧化物转化过程中的固存机制是什么？通过比较Fh-Cd体系和Fh-HA-Cd体系的转化动力学、Cd吸附量及C分布特征，本研究拟揭示HA在铁氧化物转化及Cd固存中的关键作用。本研究可为揭示铁氧化物-有机质-重金属相互作用的微观机制提供理论支持，并为Cd污染的地球化学行为调控提供科学依据。
1	材料与方法 
1.1	试剂及预处理
本研究所用的化学试剂有FeCl3·6H2O（CAS：10025-77-1，分子量：270.3，分析纯，纯度大于99%，麦克林生化科技有限公司，上海）、FeCl2·4H2O（CAS：13478-10-9，分子量：198.81，分析纯，纯度大于99.95%，麦克林生化科技有限公司，上海）、CdCl2·H2O（CAS：654054-66-7，分子量：228.35，分析纯，纯度大于99%，科密欧化学试剂有限公司，天津）以及HA（CAS：1415-93-6，Sigma-Aldrich，默克公司，德国达姆施塔特）。
Fe(III)、Fe(II)和Cd(II)储备液的制备：首先将超纯水（18.2 MΩ·cm，25 ℃）进行1 h的曝气处理，随后转移至厌氧箱（CN-VA3，威格科技有限公司，苏州，氧气浓度低于10-4 Vol%），并敞口直至厌氧箱氧气含量稳定至10-4 Vol%以下，随后将FeCl3·6H2O、FeCl2·4H2O和CdCl2·H2O固体分别溶于曝气的超纯水，得到Fe(III)、Fe(II)和Cd(II)的储备液。HA储备液的制备：在制备HA储备液前，需要对HA进行纯化，即采用5 mL浓氢氟酸（HF）和5 mL浓盐酸（HCl）（1:1体积比）加入1 L超纯水中，混合物搅拌24 h后，以10 000 rmin-1离心15 min，并用超纯水洗涤以去除HF和HCl，最后通过冷冻干燥得到纯化HA。纯化HA溶于超纯水中，pH调整至大于12以完全溶解HA固体。随后，将HA储备溶液搅拌12 h并过滤，以去除不溶物，滤液用于测定总有机碳（TOC）浓度。
1.2	共沉淀物合成与批量转化实验
在厌氧箱中，将50 mL 100 mmolL-1 Fe(III)、50 mL 1 mmolL-1 Cd(II)和54.19 mL 46.13 mmolL-1 HA的储备溶液溶于装有340.81 mL曝气超纯水的棕色玻璃瓶（避免光照对转化的影响），混合悬浊液搅拌1 h去除残余氧气。Fe(III)、Cd(II)和HA的初始浓度分别为10 mmolL-1、100 μmolL-1和5 mmolL-1。水铁矿（Fh）-HA-Cd共沉淀物的初始Cd:C:Fe摩尔比为1:20:100，与典型Cd污染土壤的比例[19]一致。为研究HA对铁氧化物转化及Cd固存的影响，设置Fe(III)初始浓度为10 mmolL-1、Cd(II)为100 μmolL-1的Fh-Cd共沉淀物作为对照组进行转化实验，即将50 mL 100 mmolL-1 Fe(III)、50 mL 1 mmolL-1 Cd(II)的储备溶液溶于装有395 mL曝气超纯水中。Fh-HA-Cd实验组和Fh-Cd对照组分别进行三组转化实验，为保证足够的测试用量，再分别将实验组和对照组进行的三次实验所采集的固体样本经过充分混合后用于后续测试分析[19]。合成Fh-Cd和Fh-HA-Cd共沉淀之后，棕色玻璃瓶中混合液的初始pH分别为2.21和2.63。厌氧箱的氧气监测值保持不变，即表示氧气去除完毕后，随后使用1 molL-1 NaOH或1 molL-1 HCl将pH调整至7，来合成Fh-Cd和Fh-HA-Cd共沉淀，悬浊液始终以200 rmin-1持续搅拌。此外，pH在Fh合成及后续转化期间始终保持在7.00 ± 0.06。
合成后的Fh-Cd和Fh-HA-Cd共沉淀物被视为0 h样品，随即加入5 mL 100 mmolL-1 Fe(II)储备液，激活两组共沉淀物的转化，此时反应体系的Fe(II)浓度为1 mmolL-1。据前人[19]研究表示，该Fe(II)浓度催化速率适中，有利于更好地观察转化后的矿物变化及HA和Cd分布。根据相关研究，Fe(II)催化24 h内反应速率较快，随后反应速率减弱[18-19]，因此，本研究在反应初期进行更多次的采样，以便于更准确地观察反应变化，即在0、6、12、24、48、72、120和168 h对转化样品进行收集，体积为50 mL。收集的样品以10 000 rmin-1离心10 min，离心后的铁氧化物-HA-Cd上清液通过0.45 μm聚醚砜（PES）滤膜过滤后进行TOC测定，而铁氧化物-Cd和铁氧化物-HA-Cd的上清液通过PES滤膜过滤后测定Cd浓度。两组的固体样品在厌氧箱中干燥、粉碎并储存，以备X射线衍射（XRD）、透射电子显微镜（TEM）测试。
1.3	分析测试
1.3.1 总有机碳（TOC）浓度测定    在TOC测定前，铁氧化物-HA-Cd滤液用1 molL-1 HCl酸化（酸/滤液体积比为 1:100）。滤液中的HA浓度通过Vario TOC分析仪（Elementar，德国）测定。在酸性条件下HA可能沉淀或絮凝，因此滤液的测定应在酸化后30 min内完成。基于标准样品和两组重复样品的分析精度优于正负10%（2SD）。
1.3.2 Cd浓度测定   滤液用2%（v:v） HNO3酸化和稀释。所有滤液的Cd浓度通过电感耦合等离子体质谱仪（ICP-MS，Agilent 7900，美国）测定。在测试过程中引入内标溶液（115In，100 μg∙L-1）以校正偏差。Cd ICP标准和重复样品的精度优于正负5%（2SD）。
1.3.3 X射线衍射（XRD）扫描   铁氧化物的物相鉴定采用D8 Advance衍射仪（Bruker公司，德国）进行，配备Cu Kα辐射（λ = 0.154 18 nm）。数据采集范围为10°至70°（2θ），电压为40 kV，电流为40 mA。仪器扫描速度为每步2.4 s，扫描速率0.02°，固定步长2 ° min⁻¹。数据通过LynxEye XE能量色散硅条探测器以连续扫描模式收集。
1.3.4 透射电子显微镜（TEM）表征   将Fh-HA-Cd转化过程中0 h和168 h样品进行微观表征，以揭示铁氧化物、HA和Cd的分布情况。共沉淀的微观表征采用Thermo Scientific FEI Talos F200S透射电子显微镜（TEM）进行，电压为200 kV，配备SuperX能量色散光谱仪（EDS）和Gatan Continuum 1077电子能量损失光谱仪（EELS）。TEM表征前，将固体样品置于乙醇中，并超声处理30 min，使固体颗粒充分分散。将10 μL悬浊液移液至Si3N4载网上，随后在红外灯下干燥5 min。铁氧化物的形貌在高角度环形暗场进行观察，Fe、C和Cd的空间分布通过EDS面扫进行分析，铁氧化物和C的空间分布通过EELS分析。C K边、O K边和 Fe L边的背景扣除范围分别为248.5~278.5 eV、493.6~523.6 eV和673.0~703.0 eV，积分信号范围分别为278.5~308.5 eV、523.6~553.6 eV和703.0~733.0 eV。
1.4 数据处理与统计分析   
TOC及Cd浓度数据的处理采用Excel 2024进行。XRD的物相鉴定和里特维尔德（Rietveld）精修采用Profex 5.2.4软件进行。TEM-EDS-EELS数据分析及图像解析采用DigitalMicrograph 3.5进行。图片内的注释采用CorelDRAW软件进行。
2	结 果 
2.1	转化过程中铁矿物、腐殖酸和镉含量的变化
铁氧化物的相对含量分析显示，在转化激活之前，实验组和对照组的水铁矿（Fh）均已成功合成（图1a和图1b）。在Fh-Cd体系中，加入Fe(II)激活转化后，6 h时纤铁矿（Lp）占48.08%，针铁矿（Gt）占43.49%，随后Lp在120 h前持续转化为Gt，至168 h时少量磁铁矿（Mt，占4.82%，图1a）。在Fh-HA-Cd体系中，大部分腐殖酸（TOC = 87.22%~95.90%，图2a）被铁氧化物吸附，固相HA浓度从初始4.94 mmolL-1下降至4.49 mmolL-1（图2a）。HA的存在使转化速率减慢，6 h时Lp占11.40%，12 h时增至87.20%，24 h前Gt占37.46%，168 h时矿物组成为Fh（2.63%）、Lp（42.79%）和Gt（54.6%），未检测到Mt（图1b）。
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[bookmark: _GoBack]注：Fh：水铁矿，Lp：纤铁矿，Gt：针铁矿，Mt：磁铁矿。下同。Note: Fh: ferrihydrite; Lp: lepidocrocite; Gt: goethite; Mt: magnetite. The same below.
图 1 水铁矿转化过程中铁氧化物的相对含量分布（a. 水铁矿+镉转化对照组；b. 水铁矿+腐殖酸+镉转化实验组）
Fig. 1 Relative content distribution of Fe oxides during the transformation process of ferrihydrite (a. Control group of ferrihydrite+cadmium transformation; b. Experimental group of ferrihydrite+humic acid+cadmium transformation)

[image: ]
注：SP：固相，AP：液相， HA：腐殖酸，Cd：镉。下同。Note: SP: soild phase, AP: aqueous phase, HA: humic acid, Cd: cadmium. The same below.
图 2 水铁矿-腐殖酸-Cd共沉淀转化过程中腐殖酸总有机碳浓度变化（a）和 镉浓度变化（b）
Fig. 2 The variation of total organic carbon concentration (a) and cadmium concentration (b) during the transformation of ferrihydrite-humic acid-Cd coprecipitation

[bookmark: OLE_LINK3]在矿物转化前（0 h），Fh-Cd和Fh-HA-Cd共沉淀物的Cd浓度分别为70.99 μmolL-1和83.66 μmolL-1（图2b），表明大部分Cd被Fh初始吸附。转化激活后，固相Cd浓度在6 h时迅速下降，随后实验组和对照组均呈现缓慢上升趋势，Fh-HA-Cd实验组固相Cd浓度在24 h后趋于稳定，较Fh-Cd对照组更快达到平衡（图2b）。总体而言，Fh-HA-Cd实验组固相Cd浓度较Fh-Cd对照组高约5%~10%。
 
2.2	矿物形貌及元素分布特征
TEM-HAADF图像显示，0 h时Fh-HA-Cd共沉淀物呈现无定形的云雾状结构（图3a和图3b）。168 h后，观察到板条状Lp和棒状Gt，Lp和Gt纳米颗粒常被云雾状Fh包围或包裹（图3c，图3e），Lp晶体中存在大量纳米孔隙和缺陷（图3c和图3e）。EDS图像表明，0 h时C和Cd分布与Fe和O高度相关（图4a），168 h后Fh覆盖的铁氧化物团聚体中C和Cd分布相似（图4b），而无Fh覆盖的团聚体中C信号无明显规律，Cd信号仍与Fe和O相关（图4c）。
[image: ]
注：D：缺陷，P：孔隙。Note: D: defect, P: pore.
图 3 水铁矿-腐殖酸-镉共沉淀转化过程中铁氧化物的透射电镜高角环形暗场（TEM-HAADF）图像（a.和b. 0 h的水铁矿形貌；c.和d. 168 h的铁氧化物共沉淀；e. 168 h的纤铁矿；f. 168 h的针铁矿）
Fig. 3 Transmission electron microscope-high angle annular dark field (TEM-HAADF) images of Fe oxides during the ferrihydrite-humic acid-cadmium transformation ( a. and b. morphologies of ferrihydrite at 0 h; c. and d. Co-precipitation of Fe oxides for 168 h; e. lepidocrocite at 168 h; f. goethite at 168 h)
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注：HAADF，高角环形暗场。Note: HAADF, high angle annular dark field.
图 4 水铁矿-腐殖酸-镉转化过程中能量色散谱面扫图像（a. Fh（0 h）；b. Fh覆盖的矿物团聚体（168 h）；c. 无Fh覆盖的矿物团聚体（168 h））
Fig. 4 Mapping images by energy dispersive spectrometer during the ferrihydrite-humic acid-cadmium transformation ( a. Fh (0 h); b. Fe mineral aggregates covered by Fh 168 h; c. Fe mineral aggregates without Fh coverage (168 h))
2.3	C元素分布及含碳官能团演化
EELS线扫分析显示，0 h时Fh中C信号强度高于Fe和O，特别是在60~80 nm处峰值明显，100~250 nm内分布异质性较强（图5a）。168 h时，C信号强度降低，集中在Lp缺陷（约90 nm）和微孔隙（约125 nm）处（图5b）。不同含碳官能团的EELS谱图表明，285.1~286 eV（C-H/C-C）在0 h（图5c）信号强度高且波动大，168 h（图5d）降低；288.1~289 eV（C=O）在0 h（图5c）峰值丰富，168 h（图5d）显著减弱；289.9~292 eV（C-OH）在0 h（图5c）强度高，168 h（图5d）局部峰值出现但整体下降。
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注：SL：扫描线。Note: SL: scan line.
图 5 水铁矿+腐殖酸+镉转化过程中Fe、O和C的电子能量损失谱图（a. 0 h；b. 168 h）
Fig. 5 Electron energy loss spectra of Fe, O, and C during the Fh+HA+Cd transformation (a. 0 h; b. 168 h)

3	讨 论  
3.1	腐殖酸对矿物转化动力学的影响
Fh-Cd和Fh-HA-Cd体系的转化速率差异表明，HA作为环境因子显著调控Fe(II)诱导的铁氧化物相转化[15,17,21]。在Fh-Cd体系中，Fe(II)诱导的转化快速，XRD结果显示，6 h时Lp和Gt已分别占48.08%和43.49%（图1a），表明Fe(II)通过加速Fh的溶解-再结晶过程促进了晶态铁氧化物的形成[7-8]。120 h后Lp向Gt的转化进一步表明，Gt可能是热力学上更稳定的相[19]，而168 h时，XRD检测到少量Mt（4.82%）生成（图1a），这可能与Fe(II)催化作用下铁氧化物晶态转化的复杂过程有关[7-8]。TEM-HAADF图像（图3c，图3e）显示，Lp和Gt呈现板条状和棒状结构，表明晶态结构的形成可能影响表面性质和吸附行为[19]。相比之下，Fh-HA-Cd体系中，HA显著抑制转化速率，6 h时Lp仅占11.40%，12 h时增至87.20%，且168 h内未检测到Mt（图1b），表明HA通过与Fe(II)/Fe(III)的络合或表面吸附，降低Fe(II)的催化效率[15, 21-23]。固相HA浓度的下降（从4.94 mmolL-1降至4.49 mmolL-1，图2a）可能与铁氧化物物相转化过程中表面性质的变化有关[24-27]。Fh通常具有较高的表面活性，有利于吸附大量HA和Cd [25-26]。研究结果显示，Fh向Lp和Gt转化后，固相HA浓度降低（图2a），可能与晶态铁氧化物表面吸附位点减少或表面化学性质变化有关[28]。此外，HA可能在转化过程中发生部分降解或脱附，进一步导致固相HA浓度的降低。HA的调控作用表明，其在自然环境中可显著影响铁氧化物相转化速率，从而间接影响Cd的固存行为。
3.2	Cd在水铁矿转化过程中的吸附与固存机制
[bookmark: _Hlk199320164]Cd吸附量的变化反映了铁氧化物相转化对其吸附能力的动态影响。转化初期（0~6 h），固相Cd浓度迅速下降（图2b），可能由于Fh向Lp和Gt转化导致比表面积（SSA）显著减少[24–27]，从而减少了表面吸附位点。Fh的高SSA使其初始吸附了大量Cd（70.99 μmolL-1和83.66 μmolL-1），但随着晶态Lp和Gt的形成，吸附能力下降；然而，6 h后固相Cd浓度的缓慢上升（图2b）表明，新形成的Lp和Gt通过其他机制继续固存Cd。实验组中固相Cd浓度较对照组高约5%~10%，且在24 h后更快达到稳定（图2b），提示HA的存在显著增强了Cd的固相保留能力。可能的机制包括：（1）HA中的活性官能团（如羧基和羟基）通过表面络合作用增强了Cd的吸附能力[13, 29]，HA可能通过桥联作用将Cd固定在铁氧化物表面；（2）HA抑制了铁物种的快速转化[15, 27, 30]，延长了Fh的存在时间，从而延长了Cd在高SSA矿物上的保留时间；（3）HA可能通过影响Lp的结晶度导致晶体缺陷的增加，这些缺陷为Cd提供了额外的固存空间[15, 19, 27]。
TEM-HAADF和EDS分析进一步支持了上述机制。0 h时，C和Cd与Fe和O高度相关（图4a），表明Fh对Cd和HA的初始吸附能力强。168 h后，Lp和Gt对Cd的吸附仍显著，但对C的吸附减弱（图5b），这与晶态铁氧化物的低SSA和表面化学性质变化[24]一致。Fe-O与Cd的相关性（图4）表明，铁氧化物是控制Cd分布的主要因素。Cd可能通过多种机制保留于新形成的铁氧化物中，包括表面吸附、结构取代和物理包裹。Lp晶体中的纳米孔隙和缺陷（图3c和图3e）可能为Cd的物理包裹提供了位点，而Cd的结构取代可能发生在Lp或Gt的晶格中，尤其是在Fe位点的替代，这种机制在先前的研究中已有报道[19]。此外，HA的存在可能通过改变铁氧化物表面的电荷性质，进一步促进Cd的吸附，尤其是在转化初期。
3.3	C在铁氧化物转化过程中的固存与演化机制
[bookmark: OLE_LINK5]EELS线扫和含碳官能团分析揭示了C在转化过程中的动态固存机制。0 h时，Fh中C信号强度高于Fe和O，特别是在60~80 nm处峰值明显（图5a），反映了Fh表面HA的富集。100~250 nm内C分布的异质性可能与HA在Fh颗粒间的非均匀吸附有关。168 h时，C信号强度降低，集中在Lp缺陷（约90 nm）和微孔隙（约125 nm）处（图5b），表明C从Fh表面向晶态铁氧化物缺陷的迁移。含碳官能团的演化（图5c和图5d）进一步支持了该结论：285.1~286 eV（C-H/C-C）信号在168 h时显著降低，表明C-H或C-C键在转化过程中可能发生断裂或氧化；288.1~289 eV（C=O）信号的减弱提示C=O键的脱附或降解；289.9~292 eV（C-OH）信号在168 h时局部峰值出现但整体下降，反映了C-OH键的部分保留。上述变化表明，HA在转化过程中经历了显著的降解或脱附，可能是由于Fe(II)诱导的氧化还原反应导致了HA分子结构的分解。
C的固存机制可能与铁氧化物的结构特征密切相关。Fh的高SSA使其能够吸附大量HA，但随着Lp和Gt的形成，SSA减少导致HA的脱附[24]。然而，Lp和Gt中的缺陷和孔隙为C提供了新的固存位点，这在自然环境中可能对有机碳的长期固存具有重要意义。例如，在土壤中，铁氧化物缺陷可能通过物理包裹作用保护有机碳免于微生物降解。此外，HA的降解可能释放出低分子量有机物，这些物质可能进一步与铁氧化物表面相互作用，影响其表面化学性质。
3.4	环境意义与局限性
本研究的结果对理解铁氧化物在自然环境中的地球化学行为具有重要意义。HA对Fh转化的抑制作用表明，在富含有机质的环境（如湿地土壤或河流沉积物）中，铁氧化物的相转化可能较慢，非晶态Fh可能长期存在，从而保持较高的重金属吸附能力。HA增强Cd固存的能力提示，在Cd污染土壤的修复中，添加富含HA的有机质可能是一种有效的策略。然而，HA的降解和C的脱附可能导致有机碳的释放，这在长期尺度上可能影响土壤碳循环。
本研究的局限性在于实验条件可能无法完全模拟自然环境。例如，实验中控制的pH、温度和Fe(II)浓度可能与自然环境存在差异。此外，研究未考虑微生物活动对转化和吸附过程的潜在影响。未来研究可结合原位表征技术和分子动力学模拟，进一步探索不同环境条件（pH、离子强度、微生物活动）对转化动力学和元素固存的影响。
4	结 论  
本研究通过系统实验和多尺度表征技术，揭示了Fe(II)诱导下水铁矿（Fh）向晶态铁氧化物转化的动力学，以及HA和Cd在转化过程中的吸附和固存行为。结果表明，Fe(II)显著促进了Fh向Lp和Gt的快速转化，而HA中的活性官能团（羧基、羟基等）通过占据铁氧化物表面的位点，，明显减缓转化速率。Fh-HA-Cd转化实验组中较高的固相Cd浓度表明，HA增强了Cd的固相保留能力。在转化开始前，C和Cd与Fh高度相关，转化开始后Lp和Gt对Cd的吸附能力仍较强，但对C的吸附显著减弱，反映了晶态铁氧化物比表面积的减少及表面化学性质的变化。在转化过程中，C主要固存于Fh表面及Lp的缺陷和孔隙中，C=O和C-OH键减少，表明HA在转化中的降解或脱附行为。Cd则通过吸附、结构取代及物理包裹等多种机制保留于新形成的铁氧化物中。本研究表明，HA通过减缓铁氧化物转化并促进Cd固存，显著调控Cd的地球化学过程，为阐明铁氧化物-有机质-重金属相互作用机制提供了关键科学支撑。未来研究可结合原位表征技术（如原位X射线吸收光谱）和分子动力学模拟，进一步阐明HA-Cd-铁氧化物相互作用的动态过程及微观机制，同时探索不同环境条件（如pH、离子强度）对转化和吸附行为的影响，为Cd污染的治理和环境修复提供更加精确的理论支持。
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