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长江河口及邻近海域表层沉积物中铁溶解和磷
释放活性的动力学表征

肖丽1，王迪1，马伟伟1，李文君1，李铁1，朱茂旭*

( 1. 中国海洋大学 化学化工学院，山东 青岛 266100)

摘要：运用溶解动力学实验及活性连续体模型表征了长江河口至东海邻近海域表层沉积物中铁

(Fe) 和磷 (P) 的活性。通过动力学数据拟合得到了活性组分的理论含量 m0 和表观速率常数 k。结果

表明，Fe(Ⅱ) 普遍存在于表层沉积物中，这应是高活性有机络合态 Fe(Ⅲ) 絮凝/沉淀到沉积物中后快速

还原的结果。沉积物中黏土及总有机碳（TOC）含量对 Fe(Ⅱ) 的 m0 及其 k 值起重要控制作用。从长

江河口至邻近海域沉积物中 Fe(Ⅱ) 均以 FeCO3 形态为主，FeCO3 的溶解及与之相结合磷 (主要为交换

态 P 和自生 P) 的释放导致 Fe(Ⅱ) 和 P 具有相似的溶解动力学特征。与吸附于 Fe(Ⅱ) 矿物相的 P 相

比，与 Fe(Ⅱ) 矿物相共沉淀的 P 的 m0 较高，但 k 较低。与 TOC 含量较低的粗粒沉积物中的 Fe(Ⅲ) 相

比，TOC 含量较高的细粒沉积物中 Fe(Ⅲ) 的 m0 值较小，但 k 值较大。以上特征是 Fe 不同的氧化还原

过程导致的。Fe(Ⅲ) 氧化物的含量 (m0) 和活性 (k) 总体上控制着与之相结合 P 的含量 (m0) 及溶解活

性 (k)。虽然传统活性 Fe 形态分析未能揭示出长江河口沉积物中活性 Fe 的富集作用，但溶解动力学

表征结果表明，Fe 的絮凝/沉淀导致河口沉积物中活性 Fe 的明显富集，且该过程主要发生在盐度明显

增加的低盐度河口区。
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1　引言

河口区是陆地到海洋物质传输的重要过渡带，在

该过渡带发生一系列物理化学过程 [1]。其中，絮凝是

重要的河口过程，导致许多溶解态和颗粒态物质从河

口水体进入沉积物 [2]。这些过程不仅控制从河流到海

洋的物质通量，还影响邻近海域的生态及生物地球化

学过程。溶解态和颗粒态铁（Fe）和磷（P）在大型河口

区及其沉积物中的地球化学行为已有广泛研究 [3– 5]。

研究表明，85%～90% 的河流“溶解”Fe 通过絮凝 /沉

淀埋藏到河口沉积物中，只有单核有机结合态 Fe 可

在不同盐度梯度的水体中稳定存在 [6– 7]。溶解态 P 在

低盐度河口区快速絮凝为颗粒态 P，且与 Fe 的絮凝 /

沉淀具有密切的耦合关系 [4, 8]。

在沉积物中，不同形态的 Fe 氧化物具有明显不

同的化学活性和吸附亲合性，这不仅影响 Fe 本身的

成岩循环，也影响 P 的形态和活性，还对有机质的吸

附性保存、污染物的生物有效性产生深远影响 [9– 10]。
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因此，沉积物中 Fe 和 P 的形态和活性分析是沉积物

地球化学研究的重要内容，传统的化学提取是固相

Fe 和 P 形态分析的重要方法。Poulton 和 Canfield [11]

等提出了精细的 Fe 形态分析方法，可定量区分 Fe（Ⅱ）

硫化物（如 FeS）、非硫化的 Fe（Ⅱ）（如 FeCO3）、易还

原的 Fe 氧化物（Feox1）、可还原的 Fe 氧化物（Feox2）、磁

铁矿（Femag）、弱活性 Fe（FePR，主要为黏土中部分晶格

Fe）和非活性 Fe（FeUR）等形态。因此，该方法得到了

广泛应用 [12]。尽管如此，一般认为化学提取不具有高

度的选择性和明确的矿物学含义，提取的 Fe（Ⅲ）

仍为一系列不同活性的 Fe 氧化物组合，仍表现出明

显不同的还原活性 [13]。可见，传统的化学提取并非真

正意义上的化学活性“定量”表征方法。

活性连续体动力学模型可用于研究不同溶解机

制的动力学特征 [14– 15]，该方法可从多个角度定量表征

固相溶解动力学行为及活性。利用该方法定量研究

河口至海洋沉积物中 Fe 和 P 的溶解活性可更好地了

解河口化学过程对这两个元素形态和活性的影响，从

而更好地揭示其早期成岩作用行为。

长江为世界大型河流，大量陆源物质从长江河口

输入东海，同时也有大量溶解态和颗粒态物质在长江

河口被去除 [4]。因此，长江河口是研究河口过程对沉

积物中 Fe 和 P 形态和活性影响的天然实验室。利用

传统方法研究长江河口及其近海沉积物中 Fe 和 P 形

态已有大量报道 [3, 16]。我们利用活性连续体动力学模

型定量研究了东海表层和不同深度沉积物中 Fe 的活

性 [17– 18]，但从长江河口到东海近海沉积物中 Fe 和 P
活性定量表征和系统比较还未见报道。本文利用该

方法研究了该体系中 Fe 和 P 的活性，并探讨了河口絮

凝/沉淀对河口沉积物中 Fe 和 P 地球化学特征的影响。

2　材料与方法

2.1    活性连续体溶解动力学模型

天然沉积物固相的活性差异巨大，但都可认为其

活性具有连续性变化的特征，即活性连续体 [14, 19]。其

活性可用 γ 分布函数来描述，其溶解动力学速率可表

征为 [14]

J
m0
= k

( m
m0

)γ
, （1）

式中，J 为溶解速率，单位为 mol/s；k 为一级动力学速

率常数，单位为 s− 1；m 0 为固相的初始质量，单位为

mol；m 为时间 t 时残余固相质量，单位为 mol。γ 为表

观反应级数。当 γ ≠ 1 时，将式（1）积分得到
m
m0
=
[
−k (1−γ) t+1

] 1
1−γ . （2）

由于实验中只能测定时间 t 时溶解量 mt，残余质

量 m 需通过 m0 – mt 得到。为方便起见，将式（2）变为

mt = m0

{
1−

[
1− k (1−γ) t

] 1
1−γ
}
. （3）

通过非线性最小二乘法拟合可同时得到 m0、k 和

γ。以上方法可应用于不同固相体系、不同溶解机

制的活性研究，如沉积物中活性颗粒有机质的矿

化 [20]、磷酸钙的酸溶解 [21]、铁锰氧化物的还原性溶

解 [13, 22]、Fe 氧化物还原性溶解导致的 P 和砷释放动力

学 [23–24]。

2.2    实验方法

2.2.1    样品采集及分析

长江口及东海表层沉积物采集于 2017 年 5 月

5−19 日，采集站位如图 1。用箱式采样器采集沉积

物，然后小心收集表层（3 cm）沉积物于塑料封口袋

中，密封并冷冻保存（−20℃）。在实验时，取一定量的

冷冻湿样直接用于动力学溶解实验，同时取冷冻湿样

测定干湿比用于干沉积物质量计算。冷冻干燥并研

磨后的样品用于其他分析。一定量的干沉积物样品

用 1 mol/L HCl 去除无机碳后，再次干燥、研磨至

100 目并称重，用 Elementar 公司 Vario  MACRO
cube 型元素分析仪测定酸处理后样品的有机碳含量，

并计算初始沉积物的总有机碳（TOC）含量。沉积物

样品用 H2O2 去除有机质后，用 Malvern Panalytical 公
司 Mastersizer 2000 型激光粒度测定仪测定沉积物粒

度。沉积物经 HF–HClO 4–HNO 3 混酸全消解后蒸至

近干，然后用 1.0  mol /L 的 HNO 3 溶解并定容，用

Thermo Fisher 公司 iCAP6300 型 ICP-AES 测定总 Fe
（FeT）含量。用同样方法消解 4 个沉积物标准物质，

测得 FeT 的回收率为 90%～101%，平均回收率为 95%。

2.2.2    活性 Fe 及 P 形态分析

采用简化的 Poulton 和 Canfield [11] 连续提取法测
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定总活性 Fe（FeHR）含量。（1）用 0.35 mol/L HAc + 0.2 mol/L

柠檬酸钠溶液缓冲（pH 4.8）的 Na2S2O4（50 g/L）溶液

提取活性 Fe(Ⅱ)（如 FeS、FeCO 3、Fe 3(PO 4) 2 等）和

Fe(Ⅲ)（记为 FeD）；（2）用 0.2 mol/L 草酸铵（含 0.17 mol/L

草酸，pH 3.2）提取磁铁矿（Femag）。提取的 Fe 用邻二

氮菲显色法进行测定。以上两步提取的 Fe 之和定义

为 FeHR，即 FeHR = FeD + Femag。

采用 Zhang 等 [25] 的连续提取法提取 3 种易溶解

的活性 P 形态。（1）用 1 mol/L MgCl2（pH 8.0）提取交

换态或弱吸附态 P（Ex-P）；（2）用 0.11 mol/L NaHCO3+

0.11 mol/L Na2S2O4（pH 7.0）混合溶液提取 Fe 结合态

P（Fe-P）；（3）用 1 mol/L NaAc-HAc（pH 4.0）混合溶液

提取自生 P（Au-P）。每步提取后，均用 1 mol/L MgCl2

溶液洗涤沉积物，再进行下一步提取，提取的 P 用磷

钼蓝法显色测定。需注意的是，Fe-P 样品测定前需将

样品敞开放置 20 h 以上，待剩余的 Na2S2O4 彻底分解

后测定。

2.2.3    动力学实验

动力学溶解实验分别在 pH 3.0 和 pH 7.5 条件下

进行。pH 3.0 下的实验采用 Postma[14] 建立的动力学

方法，pH 7.5 下的实验采用 Hyacinthe 等 [26] 建立的动

力学方法。pH 3.0 条件下得到的动力学参数（m0、k）

并不代表天然沉积物中固相组分的活性特征，但该方

法提供了活性的定量表征和定量比较的标准方法 [13]。

Hyacinthe 等 [26] 的研究表明，pH 7.5 下通过还原性溶解

动力学模型得到的 m0 值相当于可被微生物还原的高

活性 Fe(Ⅲ) 的最大值。因此，其 m0 和 k 值可用来表

征高活性 Fe(Ⅲ) 的含量和活性。

pH 3.0 下的动力学溶解实验分两步进行。首先，

在 pH 3.0 的 HCl 溶液中进行动力学溶解实验。pH

3.0 的 HCl 溶液可溶解 FeS、FeCO3、Fe3(PO4)2，但不溶

解黄铁矿（FeS2）和 Fe(Ⅲ) 氧化物 [14]，因此，该溶解实验

测定 Fe(Ⅱ) 的酸溶解及伴随的 P 释放动力学。然后

取冷冻沉积物样品在 pH 3.0（HCl 调节）的抗坏血酸

（还原剂）溶液中进行动力学溶解。在该条件下，释放

的 Fe 来源于 Fe(Ⅱ) 的酸溶解以及 Fe(Ⅲ) 的还原性溶

解。Fe(Ⅲ) 还原性溶解及伴随的 P 释放量可通过第

一步扣除得到。具体步骤如下，在通入 N2 及磁力搅

拌条件下将一定量（～12 g）冷冻湿沉积物快速加入

到含有 HCl 溶液或 HCl+抗坏血酸（10 mmol/L）混合溶

液（1.2 L）的反应器中，同时开始计时。实验过程中自

动电位滴定仪监测并稳定 pH，在预定时间（1 min～

12 h）用 5 mL 的注射器吸取混合悬液约 4 mL 并迅速

通过针头滤器过滤（0.22 μm）。快速取 1 mL 滤液用

邻菲罗啉试剂显色，用分光光度法测定 Fe 含量；取

2 mL 滤液用磷钼蓝法显色，用分光光度法测定磷酸

盐含量。pH 7.5 的动力学溶解实验在柠檬酸钠 50 g/L+

碳酸氢钠 50 g/L+抗坏血酸 20 g/L 的缓冲体系中进

行，pH 通过缓冲体系稳定，因此不需要自动电位滴定

仪稳定 pH[26]。

3　结果

3.1    沉积物粒度、TOC、Fe 和 P

表层沉积物中砂、粉砂和黏土比例分别在 0.09%～

表 1    采样点及沉积物相关物理和化学参数

Tab. 1    Physical and chemical parameters of sampling sites and sediment samples

参数 C2 C3 C4 C6 C7 C8 A6-1 A6-2 A6-4 A6-6 A6-8 A6-10

底水盐度 0.15 0.14 0.14 0.14 0.15 0.25 4.76 14.41 21.28 31.21 32.17 32.36

TOC/% 0.39 0.12 0.17 0.12 0.15 0.63 0.43 0.73 0.57 0.64 0.39 0.33

黏土/% 19.6 6.07 8.73 5.32 4.41 28.2 19.6 30.1 20.3 23.0 11.6 9.41

粉砂/% 73.4 18.1 23.1 12.5 11.0 71.3 53.6 69.8 73.3 74.7 18.8 17.1

砂/% 7.05 75.8 68.2 82.2 84.6 0.47 26.7 0.09 6.38 2.36 69.6 73.5

FeT/% 3.28 2.43 2.48 2.67 3.11 4.31 3.24 4.64 3.74 4.06 2.97 2.60

FeHR/μmol·g−1 188 193 202 190 203 205 228 206 212 212 191 146

Ex-P/μmol·g−1 1.13 0.85 0.87 0.87 0.95 1.67 1.21 1.28 1.39 1.66 1.24 1.27

Fe-P/μmol·g−1 3.90 10.8 6.91 8.56 12.4 7.41 4.24 3.94 3.34 2.26 4.00 3.53

Au-P/μmol·g−1 4.22 1.92 2.74 2.49 1.94 5.13 4.09 5.75 4.43 4.66 2.47 2.28

　　注：FeT代表总Fe含量；FeHR代表总活性Fe；Ex-P代表交换态或弱吸附态P；Fe-P代表Fe结合态P；Au-P代表自生P。
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84.6%、11.0%～74.7% 和 4.41%～30.1% 之间（表 1）。
根据图 2，C3、C4、C6 和 C7 为粉砂质砂，A6-8 和 A6-
10 为泥质砂，A6-1 为砂质粉砂，其余样品（C2、C8、
A6-2、A6-4、A6-6）均为粉砂。TOC 含量在 0.12%～

0.73% 之间，FeT 含量在 2.43%～4.64% 之间。FeHR 含

量在 146～ 228 μmol/g 之间，Ex-P 含量在 0.85～
1.67 μmol/g 之间，Fe-P 在 2.26～12.4 μmol/g 之间，Au-
P 在 1.92～5.75 μmol/g 之间。C3、C4、C6 和 C7 这

4 个站位的黏土含量、TOC 含量明显低于其他站位

（p<0.05）。

3.2    Fe 和 P 的释放动力学

3.2.1    pH 3.0 条件下 Fe(Ⅱ) 酸溶解及 P 释放动力学

pH 3.0 条件下 Fe(Ⅱ) 和 P 溶解动力学的代表性

拟合曲线如图 3a 和图 3b。酸可溶解的 Fe(Ⅱ) 理论含

量 m0（Fe(Ⅱ)-m0）在 2.57～120 μmol/g 之间（图 3c），
Fe(Ⅱ) 的溶解速率常数 k（Fe(Ⅱ)-k）在 3.4×10 – 5～

4.6×10– 4  s– 1 之间（图 3d）。与 Fe(Ⅱ) 同时释放的 P 的

理论含量 m0（Fe(Ⅱ)-P-m0）在 1.61～11.5 μmol/g 之间

（图 3e），其溶解速率常数 k（Fe(Ⅱ)-P-k）在 1.3×10– 4～

7.7×10– 3 s– 1 之间（图 3f）。C3、C4、C6 和 C7 这 4 个站

位的 Fe(Ⅱ)-m0、Fe(Ⅱ)-P-m0 以及 Fe(Ⅱ)-k 明显小于其

他站位，但 Fe(Ⅱ)-P-k 则高于其他站位（p<0.05）。
3.2.2    pH 3.0 条件下 Fe(Ⅲ) 还原性溶解动力学

pH 3.0 条件下 Fe(Ⅲ) 和 P 溶解动力学的代表性

拟合曲线如图 4a 和图 4b。可还原的 Fe(Ⅲ) 的理论含

量 m0（Fe(Ⅲ)-m0）在 7.39～76.0 μmol/g 之间（图 4c），其
溶解速率常数 k（Fe(Ⅲ)-k）在 4.1×10– 5～2.3×10– 3  s– 1

之间（图 4d）。与 Fe(Ⅲ) 同时释放的 P 的 m0（Fe(Ⅲ)-
P-m0）在 0.47～13.6 μmol/g 之间（图 4e），其溶解速率

常数 k（Fe(Ⅲ)-P-k）在 4.0×10– 5～1.4×10– 3  s– 1 之间

（图 4f）。C3、C4、C6 和 C7 这 4 个站位的 Fe(Ⅲ)-m0

和 Fe(Ⅲ)-P-m0 明显高于其他站位，而 Fe(Ⅲ)-P-k 则低

于其他站位（p<0.05）。总体而言，C3、C4、C6 和

C7 这 4 个站位的 Fe(Ⅲ)-k 高于其他站位，但其差异不

显著（p<0.1）（见后文分析）。

3.2.3    pH 7.5 条件下 Fe(Ⅲ) 还原性溶解动力学

pH 7.5 条件下 Fe(Ⅲ) 溶解动力学的代表性拟合

曲线如图 5a。该 pH 条件下，可还原性溶解的 Fe(Ⅲ)
理论含量 m0（7.5-Fe(Ⅲ)-m0）在 10.3～35.4 μmol/g 之间

（图 5b），溶解速率常数 k（7.5-Fe(Ⅲ)-k）在 4.7×10– 5～

5.0×10– 4 s– 1 之间（图 5c）。C8、A6-1 和 A6-2 这 3 个站

位的 7.5-Fe(Ⅲ)-m0 明显高于其他站位，C3、C4、C6 和

C7 这 4 个站位的 7.5-Fe(Ⅲ)-k 明显低于其他站位

（p<0.05）。

4　讨论

4.1    Fe(Ⅱ) 及 P 的酸溶解动力学

4.1.1    Fe(Ⅱ) 的溶解动力学

河流通常为氧化环境，河流中溶解态和颗粒态活

性 Fe 以 Fe(Ⅲ) 形态存在 [ 1 1 ,  2 8 ]。然而，在 pH 3.0 的

HCl 溶液中，溶解动力学结果表明，表层沉积物中

Fe(Ⅱ) 普遍存在。这不可能是 Fe(Ⅱ) 直接沉降导致，

而应是 Fe(Ⅲ) 沉积后快速还原的结果。

Fe(Ⅱ)-m0 与盐度变化无相关性，但与 TOC 和黏

土组分呈显著正相关（p<0.01）（图 6a, 图 6b）。Fe(Ⅱ)-
m0 值较低的 C3～C7 这 4 个站位为黏土和 TOC 含量

都低的站位（图 3c），而在黏土和 TOC 含量较高的其

他站位，Fe(Ⅱ)-m0 值则较高。这可归因于以下两方面

因素：（1）沉积物中有机质分解是 Fe 氧化物还原的驱

动力。沉积物中 Fe 氧化物的还原可通过微生物还原

或以硫化物为还原剂的化学还原两种途径 [29]；无论哪

种路径，沉积物中活性有机质的分解都是驱动 Fe 氧

化物还原的关键因素 [30]。（2）河口中存在高活性的有

机络合态 Fe(Ⅲ)（包括溶解态、胶体态和颗粒态），絮

凝沉淀到沉积物中后可发生快速还原 [31–32]。据此可推

断，细粒沉积物易于积累 TOC 以及有机络合态 Fe(Ⅲ)，
因此，产生的 Fe(Ⅱ) 较高。黏土比例与 Fe(Ⅱ)–m0 之

间的良好线性关系进一步表明，细粒沉积物中 TOC
含量对 Fe(Ⅲ) 还原起重要控制作用。

通常认为，沉积物中的 Fe(Ⅱ)（黄铁矿除外）均为

高活性形态，因此，传统的化学形态分析均未对其活
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Fig. 2    Classification of surface sediments (according to classi-

fication of clastic sediments[27])
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性进行更细致的区分 [33]。Fe(Ⅱ)-k 与黏土比例以及

TOC 含量之间存在显著的正相关性（p<0.01）（图 6c，

图 6d），这不仅表明 Fe(Ⅱ) 固相的活性存在明显差

异，还表明 TOC 含量可能是 Fe(Ⅱ)-k 的重要控制因

素。有研究表明 [34]，沉积物中自生矿物的形成可吸附

和共沉淀孔隙水溶解有机碳（DOC），从而导致自生矿

物的结晶度下降、活性增加。TOC 含量较高的细粒

沉积物孔隙水中通常可积累较多的 DOC，导致更多

的 DOC 与 Fe(Ⅱ) 共沉淀，从而导致 Fe(Ⅱ)-k 与黏土比

例以及 TOC 含量之间的正相关性。可见，相对于砂

质沉积物，富含有机质的黏土沉积物中 Fe(Ⅱ) 含量及

溶解活性都更高。

4.1.2    Fe(Ⅱ) 结合态 P 溶解动力学

在 pH 3.0 的 HCl 溶液中，Fe(Ⅱ) 和 P 的动力学释

放量具有良好耦合关系（p<0.01）（图 7a），且 Fe(Ⅱ)-m0

与 Fe(Ⅱ)-P-m0 之间也具有良好的线性关系（p<0.01）

（图 7b）。这表明 Fe(Ⅱ) 和 P 具有相似的溶解动力学

特征。此外，Fe(Ⅱ)-P-m0 与 Ex-P 以及 Au-P 也具有较
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图 3    pH 3.0 盐酸溶液中 Fe(Ⅱ) 及 Fe(Ⅱ) 结合态 P（Fe(Ⅱ)-P）的溶解动力学曲线，圆点为实测数据，曲线为模型拟合线（a，

b）；各站位动力学参数（m0 为酸可溶解释放的理论含量，k 为溶解速率常数）、底水盐度、黏土比例及总有机碳含量

（c～f）。红色柱状图表示该站位（C3、C4、C6 和 C7）的动力学参数与其他站位具有明显差异

Fig. 3    Time dependent Fe(Ⅱ) dissolution and simultaneous release of Fe(Ⅱ)-associated phosphorus in HCl solution at pH 3.0, dots:

measured results, curves: fitting to the reactive continuum model (a, b). Kinetic parameters (theoretical amounts m0 and apparent rate con-

stant k) together with bottom-water salinity, clay fraction, and total organic carbon content at each sampling site (c–f). Ob-

vious differences of kinetic parameters at sites C3, C4, C6, and C7 in comparison with other sites are indicated by red col-

or column
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好的线性关系（p<0.01）（图 7c，图 7d），这表明 P 的溶

解与 Ex-P 和 Au-P 含量密切相关。pH 3.0 条件下，

Fe(Ⅱ) 固相的酸溶解可导致吸附于其表面的 Ex-P 释

放，该酸性条件也可导致 Ca 3 (PO 4 ) 2、Fe 3 (PO 4 ) 2 和

FeCO3 等含 Fe(Ⅱ) 和 P 的自生矿物的溶解。因此，

Fe(Ⅱ) 固相的溶解可导致 Ex-P 和 Au-P 的同步释放。

在 Ex-P 轴上的截距为 0.71 μmol/g，表明一部分

Ex-P 与 Fe(Ⅱ) 矿物相无关。同样，在 Au-P 轴上的截

距为 1.0 μmol/g，表明一部分 Au-P 与 Fe(Ⅱ) 矿物相

（如 Ca 3 (PO4) 2 等）无关。不同时间点同时释放的

Fe(Ⅱ) 和 P 的摩尔比为 10 ± 2.4，远大于 Fe3(PO4)2 的

1.5，这表明 Fe3(PO4)2 不可能是主要组分。

有研究表明 [ 3 5 ]，在河流沉积物中，异化还原是

Fe 还原的主要路径，FeCO3 通常是 Fe(Ⅱ) 的重要自生

矿物，因此，C2～C8 站位的 Fe(Ⅱ) 应为 FeCO3。但在

近海海洋沉积物中，硫酸盐还原通常是主要的早期成

岩过程，因此，Fe(Ⅱ) 硫化物（如 FeS、FeS 2 等）为

Fe(Ⅱ) 的主要形态 [36]。但此类矿物对 P 的吸附亲合性

都很低 [37– 38]，因此，可推测 Fe(Ⅱ) 硫化物的溶解与 Ex-

P 和 Au-P 应无显著相关性。但 A6-6、A6-8、A6-10 等
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图 4    pH 3.0 的盐酸+抗坏血酸溶液中 Fe(Ⅲ) 还原性溶解及 Fe(Ⅲ) 结合态 P（Fe(Ⅲ)-P）溶解动力学曲线，圆点为实测数据，

曲线为模型拟合线（a，b）；各站位动力学参数（酸可溶解释放的理论含量 m0，溶解速率常数 k）、底水盐度、黏土比例及总

有机碳含量（c～f）。红色柱状图表示该站位（C3、C4、C6 和 C7）的动力学参数与其他站位具有明显差异

Fig. 4    Time dependent Fe(Ⅲ) reductive dissolution and simultaneous release of Fe(Ⅲ)-associated phosphorus in HCl+ascorbic acid solu-

tion at pH 3.0, dots: measured results, curves: fitting to the reactive continuum model (a, b). Kinetic parameters (theoretical amounts m0 and

apparent rate constant k) together with bottom-water salinity, clay fraction and total organic carbon content at each sampling site (c−f). Ob-

vious differences of kinetic parameters at sites C3, C4, C6, and C7 in comparison with other sites are indicated by red color column
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近海沉积物站位仍然表现出一致的相关性，这表明这

些站位沉积物中的 Fe(Ⅱ) 并非以 Fe(Ⅱ) 硫化物为

主。这一推断与东海沉积物中早期成岩作用研究结

果一致 [39–40]。由于受到长江输入以及东海沿岸流的强

烈影响，东海内陆架沉积物强烈再悬浮，使得沉积物

以亚氧化环境为主。在该条件下，沉积物的成岩作用

以 Fe 异化还原为主，硫酸盐还原并非主要过程 [41]。

由于孔隙水中较低的硫化物含量，Fe(Ⅱ ) 并非以

Fe(Ⅱ ) 硫化物形态为主，而是以 FeCO 3 为主 [ 1 2 ]，

FeCO3 的形成可吸附或沉淀 P[42]。以上特征表明，从

长江河流、河口至东海近海沉积物中 Fe(Ⅱ) 与 P 的

相互作用具有一致性特征，赋存于 FeCO3 中的 Ex-

P 和 Au-P 的释放是 Fe(Ⅱ)-m0 与 Fe(Ⅱ)-P-m0 之间以

及 Fe(Ⅱ)-P-m0 与 Ex-P、Au-P 之间具有良好线性关系

的主要原因。

C3～C7 这 4 个砂质沉积物站位的 Fe(Ⅱ)-P-m0 含

量明显低于其他站位（图 3e），这与这 4 个站位 Fe(Ⅱ)-

m0 含量最低相一致。这 4 个站位的 Fe(Ⅱ)-P-k 值与

Fe(Ⅱ)-k 值却具有相反的关系（图 3d，图 3f），这意味

着 Fe(Ⅱ) 固相的活性较低时，其结合的 P 具有较高的

活性。该结果看似自相矛盾，但可能正是 Fe(Ⅱ) 与

P 特定结合方式的体现。这 4 个站位的 Fe(Ⅱ)-k 值最

低，表明其固相的活性低、结晶度较高，结合 P 的能

力较低。因此，Fe(Ⅱ)-P-m0 值也最低。这 4 个站位较

高的 Fe(Ⅱ)-P-k 可能反映了 P 主要为表面吸附，因为

与共沉淀相比，表面吸附的吸附容量和稳定性都低

（即溶解活性高） [43 ]。在黏土含量较高的其他站位，

F e (Ⅱ ) - k 较高表明 F e (Ⅱ ) 固相的结晶度较低，

Fe(Ⅱ) 与 P 共沉淀为主要结合形式。因此，Fe(Ⅱ)-P-

m0 较大，而 Fe(Ⅱ)-P-k 则较低。

4.2    Fe(Ⅲ) 氧化物的还原活性及其 P 释放

4.2.1    Fe(Ⅲ) 氧化物还原活性

黏土和 TOC 含量低的 C3～C7 这 4 个站位 Fe(Ⅲ)-

m0 值较高，而其 Fe(Ⅱ)-m0 值却最低（图 3c，图 4c），这

表明 Fe(Ⅱ)-m0 低值并非可还原的 Fe(Ⅲ) 含量低所

致。这 4 个砂质沉积物站位的 Fe(Ⅲ)-k 处于低值区，

其他站位相对较高（图 4d）。沉积物中 TOC 含量、氧

化还原环境以及 Fe(Ⅲ) 活性等因素可能共同决定了
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图 5    pH 7.5 抗坏血酸缓冲溶液中 Fe(Ⅲ) 的还原性溶解动力学曲线，圆点为实测数据，曲线为模型拟合线（a）；各站位动

力学参数（酸可溶解释放的理论含量 m0，溶解速率常数 k）、底水盐度、黏土比例及总有机碳含量（b，c）。红色柱状图表示

该站位（C3、C4、C6 和 C7）的动力学参数与其他站位具有明显差异

Fig. 5    Time dependent Fe(Ⅲ) reductive dissolution in ascorbic acid solution buffered at pH 7.5 (a), dots: measured results, curves: fitting

to the reactive continuum model. Kinetic parameters (theoretical amounts m0 and apparent rate constant k) together with bottom-water salin-

ity, clay fraction, and total organic carbon content at each sampling site (b, c). Obvious differences of kinetic parameters at sites C3, C4, C6,

and C7 in comparison with other sites are indicated by red color column
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沉积物中 Fe(Ⅱ)-m0 的值。

Fe(Ⅲ)-k 值由多种复杂因素决定，其中氧化还原

环境以及 Fe 的氧化物还原循环过程是重要的影响因

素 [13, 44]。在相对氧化的环境中，Fe 经历较低程度的反

复氧化还原循环，Fe(Ⅲ) 氧化物逐渐老化可导致 Fe(Ⅲ)-k

值降低 [44]。在还原环境中，活性 Fe(Ⅲ) 氧化物（特别

是有机结合态 Fe(Ⅲ)）可被快速还原 [31–32]，但在其氧化

还原界面上可发生 Fe(Ⅲ) 氧化物的反复再生，使

Fe(Ⅲ) 氧化物维持较高的活性，导致 Fe(Ⅲ)-k 值较

高。C3～C7 这 4 个站位较低的 Fe(Ⅲ)-k 值应是在相

对氧化的环境下 Fe(Ⅲ) 逐渐老化的结果。在其他站

位，Fe(Ⅲ)-k 值总体上较高（A6-1 和 A6-4 站位除外），

应是 Fe(Ⅲ) 氧化物反复再生的结果。需指出的是，尽

管 A6-1 和 A6-4 也发生了较高程度的 Fe 还原，但其

Fe(Ⅲ)-k 却并不高，这表明还有其他复杂因素影响

Fe 氧化物的活性。

4.2.2    Fe(Ⅲ) 氧化物结合态 P 的释放动力学

总体而言，C3～C7 这 4 个砂质沉积物中 Fe(Ⅲ)-

P-m0 处于高值范围（图 4e），而黏土含量较高的其他

站位的 Fe(Ⅲ)-P-m0 值则处于低值范围（A6-2 和 A6-

4 除外）。这一特征与 Fe(Ⅲ)-m0 相似，且 Fe(Ⅲ)-m0 与

Fe(Ⅲ)-P-m0 具有较好的线性关系（p<0.05）（图 8a）。

与 Fe(Ⅲ)-P-m0 相反，C3～C7 这 4 个站位的 Fe(Ⅲ)-P-

k 处于低值范围，而其他站位的 Fe(Ⅲ)-P-k 则处于高

值范围（A6-2 和 A6-4 站位除外）（图 4f）。以上特征表

明，Fe(Ⅲ) 氧化物的含量和活性总体上控制着 Fe(Ⅲ)

结合态 P 的含量和活性。需指出的是，Fe(Ⅲ)-P-m0 与

化学提取得到的 Fe 结合态 P（Fe-P）无明显的耦合关

系（图 8b），这再次说明了动力学表征方法和传统的

化学提取方法之间存在不一致性。

4.3    河口中活性 Fe 的絮凝及在沉积物中的富集

在河口区 Fe 的絮凝/沉淀是重要的河口过程，已

被广泛研究 [2, 5]，但絮凝/沉淀是否能引起河口沉积物

中活性 Fe 的明显富集却未见有详细研究。鉴于长江

河口及近海表层沉积物中发生快速的 Fe(Ⅲ) 还原作

用，在本研究中用 Fe(Ⅱ)-m0 和 Fe(Ⅲ)-m0 之和来表征

絮凝/沉淀对沉积物中活性 Fe 组成的影响。此外，由

于 Fe(Ⅱ)-m0 具有明显的粒控性特征（图 6b）以及不同

站位 FeHR 含量存在明显差异，我们利用 [Fe(Ⅱ)-m0 +

Fe(Ⅲ)-m0]/FeHR 比值来消除粒控效应的影响从而表征

高活性 Fe 的相对富集程度。从图 9a 可看出，在盐度

开始明显增加的 C8 站位 [Fe(Ⅱ)-m0  + Fe(Ⅲ)-m0]/
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Fig. 6    Correlations of Fe(Ⅱ)-m0 with total organic carbon (a) and clay fraction (b), correlations of Fe(Ⅱ)-k with total organic carbon (c)

and clay fraction (d)

m0 为酸可溶解释放的理论含量，k 为表观溶解速率常数 k

m0 is theoretical amounts, k is apparent rate constant
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FeHR 比值出现最大值，在盐度快速增加的 A6-1 和 A6-

2 这 2 个站位也有较高的比值，但明显低于 C8 站位；

在其他站位该比值明显低于 C8、A6-1 和 A6-2 这 3 个

站位（p<0.1）。这一结果表明，河口中 Fe 的絮凝/沉淀

可导致河口沉积物中活性 Fe 的明显富集，且富集主

要发生在盐度开始明显增加的低盐度河口区。随盐

度的增加，这一过程明显减弱，在 A6-4 站位（盐度为

21.28）活性 Fe 已无明显富集。值得注意的是，该富集

作用随盐度的变化特征与悬浮颗粒物浓度随盐度变

化特征具有明显的差异性。有研究表明，在盐度开始

增加的站位（大约在 C8 站位）悬浮颗粒物浓度较低，

悬浮颗粒物浓度的快速增加和随后的快速减小发生
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图 7    Fe(Ⅱ) 和 Fe(Ⅱ) 结合态 P 动力学释放量之间的对应关系（a）以及 Fe(Ⅱ)-P-m0 与 Fe(Ⅱ)-m0、Ex-P 和 Au-P 之间的相关

性（b～d）
Fig. 7    Correlations of kinetic Fe(Ⅱ) dissolution with simultaneous P release (a), and correlations of Fe(Ⅱ)-P-m0 with Fe(Ⅱ)-m0, Ex-P

and Au-P(b–d)

m0 为酸可溶解释放的理论含量；Ex-P 为交换态或弱吸附态磷 P；Au-P 为自生磷

m0 is theoretical amounts; Ex-P is exchangeable or weakly adsorbed phosphorus; Au-P is authigenic phosphorus

 

y=0.121 1x−0.459 7
R2=0.50

0

4

8

12

16

0 20 40 60 80

a

y=0.350 8x+4.479 6
R2=0.16

0

4

8

12

16

0 3 6 9 12 15

Fe
-P
/μ
m
ol
·g

−1

b

Fe
(Ⅲ

)-
P-

m
0/μ
m
ol
·g

−1

Fe(Ⅲ)-m0/μmol·g−1 Fe(Ⅲ)-P-m0/μmol·g−1

图 8    Fe(Ⅲ)-P-m0 与 Fe(Ⅲ)-m0 和 Fe-P 与 Fe(Ⅲ)-P-m0 之间的相关性
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Fe(Ⅲ)-P 为与 Fe(Ⅲ) 同时释放的 P；Fe-P 为 Fe 结合态 P；m0，酸可溶解释放的理论含量

Fe(Ⅲ)-P is phosphorus that is simultaneously released with Fe(III) reductive dissolution ; Fe-P is Fe-associated phosphorus; m0 is theoretical amounts
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在盐度为 5～15 的范围内 [4]。这表明，Fe 的絮凝和沉

淀与悬浮颗粒物浓度及沉降无直接关系，C8 站位活

性 Fe 的明显富集应是溶解态和胶体态 Fe 絮凝/沉淀

导致，且已有实验结果证实了长江河口中 Fe(Ⅲ) 的直

接絮凝和沉淀 [45]。值得指出的是，传统的活性 Fe 形

态分析未能揭示该富集作用 [3]。

在 pH 7.5 的缓冲溶液中，7.5-Fe(Ⅲ)-m0 可定量表

征微生物可还原的 Fe(Ⅲ) 的最大含量，因此可代表高

活性 Fe(Ⅲ) 的含量 [26]。在 C8、A6-1、A6-2 这 3 个站位

的 7.5-Fe(Ⅲ)-m0/FeHR（图 9b）和 [Fe(Ⅱ)-m0 + Fe(Ⅲ)-m0]/

FeHR（图 9a）均明显高于其他站位（p<0.1）。这一结果

表明高活性 Fe(Ⅲ) 很可能也在这 3 个站位发生明显

富集。其富集可能与有机结合态 Fe(Ⅲ) 的絮凝/沉淀

有关，因为此 Fe(Ⅲ) 形态具有高还原活性 [31– 32]。可能

正因为此原因，这 3 个站位 7.5-Fe(Ⅲ)-m0 的高值也导

致了 Fe(Ⅱ)-m0 的高值（图 3c）。与 pH3.0 下的 Fe(Ⅲ)-

k 相似，C3～C7 这 4 个站位的 7.5-Fe(Ⅲ)-k 值也处于

低值范围（图 5c），而其他站位的 7.5-Fe(Ⅲ)-k 值则较

高，但无明显的变化趋势，这一特征与这些站位的

Fe(Ⅲ)-k 值具有相似的特征（图 4d），再次说明 Fe(Ⅲ)

活性的影响因素比较复杂。

5　结论

Fe(Ⅱ) 溶解动力学结果表明，从长江河口至东海

邻近海域表层沉积物中普遍存在固相 Fe(Ⅱ)，这可归

因于絮凝/沉淀到沉积物中的高活性有机络合态 Fe(Ⅲ)
快速还原的结果。Fe(Ⅱ)-k 与黏土以及 TOC 含量之

间较好的正相关性表明，黏土及 TOC 含量对 Fe(Ⅱ)-
m0 及其 Fe(Ⅱ)-k 值起重要的控制作用。根据 Fe(Ⅱ)
和 P 溶解动力学特征推断，FeCO3 为沉积物中 Fe(Ⅱ)
的主要自生矿物，部分交换态和自生 P 以表面吸附和

共沉淀方式与 FeCO3 结合。表面吸附的 P 含量低，但

溶解活性高；共沉淀的 P 含量高，但溶解活性低。

Fe(Ⅲ) 还原溶解动力学结果表明，Fe(Ⅲ) 氧化物

的还原活性受沉积物粒度及 TOC 含量的控制，从而

控制与之相结合的 P 的含量及活性。TOC 含量较高

的细粒沉积物中，Fe(Ⅲ) 以及与之结合 P 的活性高；

由于处于较还原环境，Fe(Ⅲ) 还原性溶解导致 Fe(Ⅲ)
及 P 的含量（m0）均较低。在 TOC 含量较低的粗粒沉

积物中，其结果则刚好相反。

Fe 溶解动力学参数表明，长江河口的絮凝 /沉淀

作用导致了河口沉积物中活性 Fe 的明显富集，且富集

作用主要发生在盐度开始明显增加的低盐度河口区。
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Kinetic characterization of reactivity of iron dissolution and phosphorus
release in surface sediments of the Changjiang (Yangtze)

River Estuary and the adjacent East China Sea

Xiao Li 1，Wang Di 1，Ma Weiwei 1，Li Wenjun 1，Li Tie 1，Zhu Maoxu

(College of Chemistry and Chemical Engineering, Ocean University of China, Qingdao 266100, China)

Abstract: Kinetic  dissolution  and  the  reactive  continuum  model  were  combined  to  characterize  the  reactivity  of
iron (Fe) and phosphorus (P) in surface sediments of the Changjiang (Yangtze) River Estuary and the adjacent East
China Sea. Two kinetic parameters, i.e., theoretical amounts (m0) and apparent rate constant (k) of reactive Fe, were
extracted by fitting kinetic dissolution data to the reactive continuum model. Results showed that Fe(Ⅱ) phases oc-
curred in all surface sediments studies, which could be ascribed to rapid reduction of highly reactive organic-bound
Fe(Ⅲ)  flocculated/precipitated  to  the  sediments.  It  is  inferred  that  Fe(Ⅱ)  occurs  mainly  as  FeCO3 in  both  the
Changjiang (Yangtze )River Estuarine sediments and the adjacent East China Sea sediments. The m0 and k values of
Fe(Ⅱ) were controlled mainly by total organic carbon (TOC) contents and clay fractions. Simultaneous release of
Fe(Ⅱ) and associated P (mainly exchangeable P and authigenic P) resulted in similar pattern of dissolution kinetics.
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Relative  to  P  adsorbed on surfaces  of  Fe(Ⅱ)  solid  phases,  coprecipitated  P with  Fe(Ⅱ)  phases  has  higher m0 but
lower k. In fine-grained sediments with high TOC contents, Fe(Ⅲ) oxides have lower m0 values but higher k in com-
parison with those in coarse-grained sediments with lower TOC contents, which is caused by different processes of
Fe redox cycling. Overall, the dissolution reactivity of P associated with Fe(Ⅲ) phases is largely controlled by the
reductive  reactivity  of  Fe(Ⅲ)  phases.  Our  kinetic  characterization  indicates  that  flocculation/precipitation  has
caused reactive Fe enrichment in the estuarine sediments, occurring mainly in a narrow zone of low salinity, but the
enrichment could not be revealed by conventional Fe speciation.

Key words: iron；phosphorus；reactivity；dissolution kinetics；flocculation；precipitation；Changjiang (Yangtze) River Es-
tuary；East China Sea
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