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摘　要： 当环境处在氧化还原波动时，含 Fe（Ⅱ）黏土矿物如何影响 Cr（Ⅲ）的吸附解吸和价态转化，值得深入研究。

通过制备氧化态、还原态、还原再氧化态 3 种不同状态的蒙脱石，对 Cr（Ⅲ）进行了吸附实验，测定吸附值、Fe（Ⅱ）/
总 Fe、羟基自由基浓度以及价态变化，并且对吸附前后的蒙脱石固体材料进行了 X 射线光电子能谱（XPS）、X 射

线衍射（XRD）、傅里叶变换红外吸收光谱仪（FTIR）表征。结果显示，氧化态和还原态蒙脱石对 Cr（Ⅲ）的吸附率

随 pH 值的增大而增加，还原态蒙脱石吸附率最高，因为铁含量最高，这 2 种状态下不发生价态变化。而还原再氧

化态蒙脱石的吸附率最小，是由于 Fe（Ⅱ）迅速将氧气活化产生羟基自由基，Cr（Ⅲ）被迅速氧化为 Cr（Ⅵ），pH 值

越低，氧化率越高，在 8 h 测得 Cr（Ⅵ）又被还原性物质 Fe（Ⅱ）再次还原为 Cr（Ⅲ）。通过 Fe（Ⅱ）/总 Fe 值及羟基自

由基浓度变化，验证了氧化还原环境发生改变，Fe（Ⅱ）的消耗率和羟基自由基的生成率有较高的相关性。通过实

验可以发现，还原再氧化后会产生羟基自由基，影响 Cr（Ⅲ）的吸附解吸，并且强氧化性的羟基自由基可以氧化

Cr（Ⅲ）为有毒的 Cr（Ⅵ），验证了地下环境氧化还原波动后会使铬出现“返黄”的假定。
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重金属铬广泛应用于冶金、制革、电镀等工业

活动中，导致大量废弃物产生并扩散至土壤环境[1-2]。

铬在土壤中常以三价（Cr（Ⅲ））和六价（Cr（Ⅵ））2 种

稳定价态存在[3]，Cr（Ⅲ）通常以氢氧化物（如 Cr（OH）3）

形式存在[4]，活性较低，溶解性和迁移性较小，容易

吸附固定在土壤中，对动植物的危害相对较小，而

Cr（Ⅵ）常以游离态阴离子含氧酸根的形式存在[1]，活

性高，迁移能力强，对动植物的危害远大于 Cr（Ⅲ）。

现阶段修复铬污染土壤通常是化学和生物吸附，以

及使用各种有机和无机改良剂将有毒的 Cr（Ⅵ）还原

为毒性较低的 Cr（Ⅲ）再固定[5-9]，然而，修复完成后

土壤中重新生成 Cr（Ⅵ）的现象时有发生[10-11]，说明

Cr（Ⅲ）发生了“返黄”，对“返黄”的研究大多讨论由

锰氧化物的氧化作用导致[12-13]，而对其他因素关注较

少。含铁黏土矿物在地下介质中广泛存在，地下环

境为还原环境[14]，其中赋存的多种还原剂如土壤腐

殖质、Fe（Ⅱ）、黄铁矿（FeS2）、磁铁矿（Fe3O4）
[15]，能

够快速将氧化还原活性元素降至低价态[16]。在地表

水交互等自然扰动和人工补给地下水等人为扰动因

素下，地下水与氧气接触，地下环境介质中的 Fe（Ⅱ）

可以活化氧气生成羟基自由基[14]，羟基自由基是一种

强氧化性物质[17]，已有研究证实其可以降解多种污
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染物，如四环素、三氯乙烯、邻苯二甲酸二乙酯和苯

酚等有机污染物[14, 18-20]，也可以将 As（Ⅲ）氧化从而

去除[20]，但是，较少研究其对 Cr（Ⅲ）的影响。研究表

明在降解污染物的过程中，环境介质（如 pH 值）的改

变会对降解产生影响[21]。黏土矿物作为一种吸附性

极强的物质，可以有效吸附重金属[22]，黏土矿物中存

在的 Fe（Ⅱ）本身还是一种还原性物质[23]。因此，当环

境的氧化还原波动时，关于含 Fe（Ⅱ）黏土矿物如何

影响 Cr（Ⅲ）的吸附解吸和价态转化，特别是 Cr（Ⅵ）

解毒后的 Cr（Ⅲ）是否会被重新氧化，值得深入研究。

本研究旨在揭示含铁黏土矿物在氧化还原环境

变化下对 Cr（Ⅲ）的吸附解吸和价态转化机理，探究

Fe（Ⅱ）生成羟基自由基的机理和对 Cr（Ⅲ）氧化的影

响，并考虑土壤环境介质（如：pH 值）对 Cr（Ⅲ）的吸

附解吸和价态转化的影响，以深入理解 Cr（Ⅲ）处于

氧化还原波动环境下的迁移转化，为 Cr 污染场地修

复后 Cr（Ⅲ）可能的再氧化提供理论指导。 

1    材料与方法
 

1.1    材料制备

在土壤和地下沉积物中广泛存在含铁黏土矿物，

黏土矿物具有氧化还原活性，铁的循环过程对铬的

影响较大。已有研究表明蒙脱石可以作为重金属吸

附剂的修复潜力，如吸附水溶液中的三价砷和五价

砷[24]，二价铜和二价镍[25]。蒙脱石通过表面介导还

原固定氧化还原敏感污染物的能力对于受污染土地

的评估和修复具有重要意义。蒙脱石是由颗粒极细

的含水铝硅酸盐构成的层状矿物，蒙脱石的层间结

构由 1 个八面体氧化铝片夹在 2 个相对的四面体二

氧化硅片之间，蒙脱石片层发生离子的类质同象替

换、产生层电荷，从而使金属阳离子进入蒙脱石的层

间域吸附固定，对重金属阳离子具有良好的吸附作

用。故选取蒙脱石为吸附剂，实验用蒙脱石 SWy-3
购自美国黏土矿物协会（西拉斐特，印第安纳州，美

国），其含铁率为 2.3%，平均比表面积为 65.2 m2/g[26]。 

1.1.1    氧化态蒙脱石的制备

将 240 mL 浓度为 1 mol/L 的碳酸氢钠与 10 mL
浓度为 0.9  mol/L 的柠檬酸钠混合制成缓冲溶液

（pipes 缓冲溶液），取 25 mL pipes 缓冲溶液和 40 mL
超纯水，加入干燥厌氧瓶中，再加入 6.0 g 蒙脱石

SWy-3 并混匀 ，放入 70℃ 的水浴锅中加热 4  h。
加热结束后，自然冷却 1 h。将冷却后的厌氧瓶小心

打开，倒入 50 mL 离心管中，10 000 r/min 转速下离心

2 min，倒掉上清液，加入浓度为 1 mol/L 的 NaCl 溶
液，10 000 r/min 转速下离心清洗 1 次，倒掉上清液，

加入超纯水再离心清洗 3 次。最后倒掉上清液，加

入 40 mL 超纯水得到氧化态蒙脱石储备液，倒入试

剂瓶中密封。 

1.1.2    还原态蒙脱石的制备

取 25 mL pipes 缓冲溶液和 40 mL 超纯水，加

入 6.0 g 蒙脱石 SWy-3 后，混匀并通入氮气，通氮气

45 min 后，加入 0.5 g 连二亚硫酸钠后立即密封，摇

匀。放入 70 ℃ 的水浴锅中加热 4 h，加热结束后，自

然冷却 1 h。将冷却后的厌氧瓶转移至手套箱小心

打开，倒入 50 mL 离心管中，密封好后移出手套箱，

10 000 r/min 转速下离心 2 min，转移至手套箱，倒掉

上清液，密封，加入无氧的浓度为 1 mol/L NaCl 溶液，

10 000 r/min 转速下离心清洗 1 次，转移至手套箱倒

掉上清液，加入无氧超纯水离心清洗 3 次。最后倒掉

上清液，加入 40 mL 无氧超纯水得到还原态蒙脱石

储备液，倒入试剂瓶中密封，且保存在厌氧手套箱中。 

1.1.3    还原再氧化态蒙脱石的制备

还原步骤与还原态蒙脱石的制备方法相同，后

续在使用时将还原态蒙脱石从手套箱中取出使其再

次氧化后使用。 

1.2    吸附实验 

1.2.1    氧化态蒙脱石的吸附

首先测定氧化态蒙脱石中的含铁率，进而计

算出体系中所加的蒙脱石含量。取 1 mL 的氧化

态蒙脱石于 10 mL 离心管中，加入 3.6 mL 浓度为

3.6  mol/L 的 H2SO4 和 400  μL 质量分数为 48% 的

HF，采用酸消解的方法，将离心管放入摇床，在

200 r/min 的转速下振荡溶解 6 h，以保证矿物颗粒的

破坏与铁离子的溶出，将溶液过 0.45 μm 滤膜后测

定。采用 1,10-菲罗啉法测定总铁和 Fe（Ⅱ），由标准

曲线计算 Fe（Ⅱ）浓度和总铁浓度。

取 33.74 mL 氧化态蒙脱石于反应瓶中，加入

20 mL Cr（Ⅲ）标准溶液或 10 mL Cr（Ⅵ）标准溶液，

加入超纯水，滴加 H2SO4 或 NaOH 调节初始 pH 值

至 5，7，9，模拟天然水体下的典型环境[27]，得到 100 mL
蒙脱石混合液，摇匀，最终蒙脱石质量浓度 20 g/L，
Cr（Ⅲ）质量浓度 10 mg/L，Cr（Ⅵ）质量浓度 10 mg/L。
进行吸附批实验，将混合液分装 10 mL 至 50 mL 离

心管中，将离心管放入摇床，在 200 r/min 的转速下

震荡，分别于 1，2，4，8，12，24，36，48 h 取出用于后续

测试。移出离心管，取 2 mL 混合液于 10 mL 离心管

中，采用上述酸消解的方法，将铁离子析出，将滤液
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过 0.45 μm 滤膜后，采用 1,10-菲罗啉法测定总铁和

Fe（Ⅱ）浓度。剩余混合液离心后，上清液用 0.22 μm
滤膜过滤，用火焰原子吸收光谱仪测得总铬浓度，用

二苯碳酰二肼分光光度法测得 Cr（Ⅵ）浓度，换算成

质量后，总铬减去 Cr（Ⅵ）算得 Cr（Ⅲ）浓度。沉淀加

入浓度为 3 mol/L 的 HCl（比例为 1 g 沉淀∶50 mL
HCl）放入摇床消解 24 h，用于测沉淀中的总铬和

Cr（Ⅵ），方法同上清液。实验平行重复 2 次。 

1.2.2    还原态蒙脱石的吸附

在手套箱中取 28.96 mL 还原态蒙脱石于反应

瓶中，加入 20 mL Cr（Ⅲ）标准溶液或 10 mL Cr（Ⅵ）

标准溶液，加入超纯水，得到 100 mL 蒙脱石混合液，

摇匀，最终蒙脱石质量浓度 20 g/L，Cr（Ⅲ）质量浓度

10 mg/L，Cr（Ⅵ）质量浓度 10 mg/L。后续实验步骤

与氧化态蒙脱石吸附相同，所加的溶液均为充分通

氮气后的无氧状态，将反应容器打开的步骤需在手

套箱中进行。 

1.2.3    还原再氧化态蒙脱石的吸附

将还原态蒙脱石移出手套箱，暴露于空气中搅

拌 5～10 min 使体系通入氧气，后续实验步骤与氧化

态蒙脱石吸附步骤相同。 

1.3    测试方法 

1.3.1    铬的测定

总铬的测定使用火焰原子吸收光谱仪，测定

浓度后对比标准曲线换算成质量。Cr（Ⅵ）的测定采

用二苯碳酰二肼分光光度法，移取 5 mL 混合溶液进

行离心操作，取上清液转移至 50 mL 比色管中，用水

稀释至标线。加入 0.5 mL 体积比为 1∶1 H2SO4 溶

液和 0.5 mL 体积比为 1∶1 H3PO4 溶液，摇匀。加入

2 mL 显色剂，摇匀。5～10 min 后，在 540 nm 波长

下，用 10 mm 的比色皿，以水做参比，用紫外分光光

度计测定吸光度，对比标准曲线可查得 Cr（Ⅵ）的含

量。根据守恒原则，总铬质量减去 Cr（Ⅵ）质量得到

Cr（Ⅲ）质量。 

1.3.2    铁的测定

总铁和 Fe（Ⅱ）的测定采用 1,10-菲罗啉法，Fe（Ⅱ）

的测定方法为：取 200 μL 滤液于 25 mL 比色管中，依

次加入 1 mL 质量分数为 0.5% 的 1,10-菲罗啉溶液、

5 mL 浓度为 5 mol/L 的乙酸铵缓冲溶液，加入超纯

水至 25 mL 标线，摇匀后避光显色 15 min，将获得的

溶液用 10 mm 比色皿，以水为参比，在波长 510 nm
处用紫外分光光度计测量吸光度，由标准曲线算得

Fe（Ⅱ）浓度。总铁的测定原理是先将溶液中 Fe（Ⅲ）

全部还原为 Fe（Ⅱ）再测定，取 200 μL 滤液于 25 mL

比色管中，依次加入 2 mL 质量分数为 10% 的盐酸

羟胺、1 mL 质量分数为 0.5% 的 1,10-菲罗啉溶液、

5 mL 浓度为 5 mol/L 的乙酸铵缓冲溶液，加入超纯

水至 25 mL 标线，摇匀后避光显色 15 min。将获得

的溶液用 10 mm 比色皿（以水为参比），在波长 510 nm
处用紫外分光光度计测量吸光度，由标准曲线算得

总铁浓度[28]。 

1.3.3    羟基自由基的测定

使用高效液相（HPLC）测定对羟基苯甲酸。将乙

腈和质量分数为 0.1% 的三氟乙酸按体积比 35∶65
的比例混合，将其作为流动相。设置条件：测试波长

255 nm，柱温 30℃，流速 1 mL/min，运行时间 8 min。
取适量的蒙脱石于反应瓶中，再加入 25 mL 浓

度为 20 μmol/L 的苯甲酸溶液和适量超纯水，得到

50 mL 的混合液，最终蒙脱石质量浓度 20 g/L、苯甲

酸浓度 10 μmol/L。进行吸附批实验，将反应瓶放置

在磁力搅拌器上搅拌，分别于 1，2，4，8，16，24，36，
48 h 移取 5 mL 溶液进行抽滤操作，将获得的滤液

用 0.22 μm 的滤膜过滤后，取 0.5 mL 滤液和 0.5 mL
甲醇溶液于液相小瓶中用 HPLC 检测对羟基苯甲酸

（p-HBA）的浓度，甲醇的作用是猝灭羟基自由基。测

定还原态蒙脱石时实验操作在手套箱中进行，所加

溶液为无氧状态，测定还原再氧化态蒙脱石时，将还

原态蒙脱石从手套箱中取出进行操作。测试结束后，

运用式（1）进行换算，得到羟基自由基的浓度。

C·OH = 5.87×CHBA， （1）

式中：C·OH 为羟基自由基的浓度，mol/L；CHBA 为对

羟基苯甲酸的浓度，mol/L。 

1.4    材料表征

本实验采用 ESCALAB250Xi X 射线光电子能

谱仪，采用单色 Al Kαx 射线源（入射光子的能量 hv=
1 486.6 eV）。以 C（1s）能级（284.8 eV）作为参考结合

能。采用高分辨光谱法测定了蒙脱石表面铁和铬的

价态和质量分数。在减去智能基线（avantage 5.52）
后，使用高斯−洛伦兹峰形状的最小二乘法拟合高分

辨率光谱。X 射线衍射技术 XRD（X-ray diffraction），
通过对材料进行射线衍射，分析其衍射图谱，获得材

料的成分、材料内部原子或分子的结构或形态等信

息。本实验采用 D8-Advance 型号衍射仪扫描样品，

以铜靶，Kα 为射线源（波长 λ=0.154 18 nm），扫描范

围为 0°～90°，步长为 0.04°，量程为 1 000 cm/s，电压为

40 kV，电流 40 mA。FTIR（Fourier transform infrared
spectroscopy）是指傅立叶变换红外吸收光谱仪，本实
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验使用 ANTARISⅡ型傅里叶红外光谱仪分析测试，

确定材料中官能团的变化。 

2    结果与讨论
 

2.1    不同氧化还原环境对 Cr（Ⅲ）吸附的影响

蒙脱石对 Cr（Ⅲ）的吸附效能可以通过测定沉淀

中 Cr（Ⅲ）浓度进行量化评估，图 1 展示了不同初始

pH 值环境下，氧化态、还原态、还原再氧化态蒙脱

石在 Cr（Ⅲ）吸附方面的差异性，发现吸附反应均在

1 h 内快速发生，这与蒙脱石的强吸附性能有关[29]。

通过对 3 种状态蒙脱石在不同 pH 值条件下对

Cr（Ⅲ）的吸附率进行分析（表 1），发现 pH 值分别为

7 和 9 时的吸附率高于 pH 值为 5 的情况，这是因为

当环境处于中性至碱性条件时，蒙脱石易于吸附

Cr（Ⅲ）形成难溶沉淀，吸附过程迅速达到平衡状态。

特别在 pH 值为 9 时，3 种状态的蒙脱石在 1 h 内对

Cr（Ⅲ）的吸附率均达到最大值，与前人研究中土壤

pH 值增大导致 Cr（Ⅲ）吸附量增加的结果[30] 相吻合，

主要是因为随着 pH 值的升高，氢氧根离子的活性增

强，有利于 Cr（Ⅲ）的特定吸附过程。在 pH 值为

5 时，由于 H+在蒙脱石中占据一部分吸附位点，导致

3 种状态蒙脱石吸附率均最低，值得注意的是，在此

pH 值条件下，3 种状态的蒙脱石在吸附 4 h 后均发

生了解吸现象，这是由于 pH 值的降低促进了 Cr（Ⅲ）

的移动和释放，解吸率分别为 2.9%，3.66%，1.33%。

氧化态在 pH 值为 5 时的吸附率最低，推测是

低 pH 值下游离态的 Cr3+离子与氧化态蒙脱石中的

Fe（Ⅲ）发生反应生成新物质，阻碍了 Cr3+的吸附。

相较于氧化态蒙脱石，还原态的蒙脱石在 3 组 pH 值

条件下对 Cr（Ⅲ）的吸附率均增加，该状态下吸附

率最大，这与其较高的铁含量有关。当还原态蒙脱

石再次暴露于氧气中时，其吸附率相较于还原态有

所降低。在 1 h 内，Cr（Ⅲ）迅速发生吸附，而在 1～8 h

内，Cr（Ⅲ）浓度逐渐降低，这可能是由于部分 Cr（Ⅲ）

发生氧化反应生成 Cr（Ⅵ），同时伴随着解吸过程，氧

化的机制是先吸附至蒙脱石上再发生氧化。8～24 h
内 Cr（Ⅲ）浓度再次升高，是因为生成的 Cr（Ⅵ）发生

了还原反应，还原的机制是 Cr（Ⅵ）在上清液中还原

为 Cr（Ⅲ）再吸附至蒙脱石上。具体而言，pH 值为 5
条件下，Cr（Ⅲ）质量浓度在 1 h 达到 8.49 mg/L，8 h
降至 2.71 mg/L，24 h 升高至 6.28 mg/L，最终平衡质

量浓度为 6.57 mg/L；pH 值为 7 条件下，Cr（Ⅲ）质量

浓度在 1 h 达到 8.7 mg/L，8 h 降至 6.43 mg/L，24 h
升高至 8.59 mg/L，最终平衡质量浓度为 8.66 mg/L；
pH 值为 9 条件下 ， Cr（Ⅲ）质量浓度在 1  h 达到

8.07 mg/L，8 h 降至 7.12 mg/L，24 h 升高至 7.66 mg/L，
最终平衡质量浓度为 7.72 mg/L。pH 值为 5 条件下

发生氧化再还原的程度最大，pH 值为 7 次之，pH 值

为 9 最小，和价态变化相对应。 

2.2    吸附过程中 Fe的变化

蒙脱石中只有八面体 Fe，保险粉还原不改变八

面体 Fe 的排布，因此氧化态和还原态蒙脱石中铁均

占据八面体位，二者区别仅为 Fe（Ⅱ）/Fe（Ⅲ）的区别。

图 2 显示的是在不同初始 pH 值条件下，蒙脱石吸

附 Cr（Ⅲ）过程中 Fe（Ⅱ）/总 Fe 的变化，比值的变化

一方面可以验证蒙脱石氧化还原环境是否发生了改

变，另一方面 Fe（Ⅱ）的减少可以与羟基自由基的生

成量相对应。还原态和还原再氧化态蒙脱石是蒙脱

石经还原步骤得到的产物，因此其中的 Fe（Ⅱ）浓度

远远高于氧化态蒙脱石，Fe（Ⅱ）/总 Fe 还说明了蒙脱

石的还原能力差异，比值越大，还原能力越大，还原

态蒙脱石还原能力最大，其次是还原再氧化态蒙脱

石，氧化态蒙脱石还原能力最小。

在氧化态下的蒙脱石体系中，鉴于原始蒙脱石

中 Fe 元素主要以 Fe（Ⅲ）形态存在，且反应过程中暴

露于氧气环境，缺乏能够促使 Fe（Ⅲ）还原为 Fe（Ⅱ）

的还原剂，因此在 3 组不同的 pH 值条件下，Fe（Ⅱ）
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图 1    不同 pH 值条件下蒙脱石对 Cr(Ⅲ) 的吸附曲线

Fig. 1    Adsorption curves of Cr(Ⅲ) by montmorillonite under different pH conditions
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与总 Fe 的比例保持稳定且较低。图 3a 呈现了氧化

态蒙脱石在初始状态下 Fe 元素的 X 射线光电子能

谱（XPS）图谱，其中 Fe 元素主要呈现 Fe（Ⅲ）形态，

具体表现为在 713 eV 和 726.62 eV 处出现 Fe（Ⅲ）

的 2p3/2 和 2p1/2 特征峰 [31]。同时，也观察到了位于

709.3  eV 和 722.39  eV 的 Fe（Ⅱ）的 2p3/2 和 2p1/2 特

征峰，这些峰对应于 FeO。在 716.36 eV 处出现的峰

是 Fe（Ⅱ）的 2p3/2 特征峰[32]。在加入 Cr（Ⅲ）并反应

48 h 后的 XPS 图谱（图 3b）中，Fe（Ⅱ）与 Fe（Ⅲ）的比

例变化不大。在还原态蒙脱石中，加入 Cr（Ⅲ）反应

48 h 后，在 713.1 eV 和 726.9 eV 处检测出 Fe（Ⅲ）的

2p3/2 和 2p1/2 特征峰，Fe（Ⅱ）与 Fe（Ⅲ）的比例变化不

大。在还原再氧化态蒙脱石中加入 Cr（Ⅲ）反应 48 h
后，和初始状态相比较，Fe（Ⅱ）和 Fe（Ⅲ）的特征峰位

置未发生改变，在 710.1 eV 和 723 eV 检测到 Fe（Ⅱ）

的 2p3/2 和 2p1/2 特征峰，在 713 eV 和 727.2 eV 检测

到 Fe（Ⅲ）的 2p3/2 和 2p1/2 特征峰，Fe（Ⅱ）与 Fe（Ⅲ）

的比例由 37.88%∶62.12% 变为 25.48%∶74.52%，

说明有 Fe 的氧化。

图 4 显示的是 3 种状态的蒙脱石在原始状态下

和吸附 Cr（Ⅲ）反应 48 h 后的 XRD 谱图，均表现出

了蒙脱石的特征峰，因为蒙脱石所含的成分较多导

致衍射峰较多，可以发现蒙脱石在被还原后，也出

现了 Fe2O3，衍射角在 62.3°，是通入了氧气的原因，

Fe（Ⅱ）被氧化，在未加 Cr（Ⅲ）时，3 种状态蒙脱石均

未检测出铬的峰。氧化态和还原态蒙脱石吸附了

Cr（Ⅲ）后，其在 54.8°衍射角位置出现了 Cr2O3，在还

原再氧化态下，检测到 Cr（Ⅲ）被氧化为 Cr（Ⅵ），但

在 XRD 谱图中未检测到和 Cr（Ⅵ）相关的峰，原因

是 Cr（Ⅵ）在混悬液中主要存在于上清液中，因此在

蒙脱石固体中难以检测到，在该状态中可以发现

Fe（Ⅱ）被氧化为 Fe2O3 的形式。

铁的氧化还原在生物地球化学循环中作为电子

受体和供体起着重要作用，对修复土壤和水污染物

具有重要意义，FTIR 是通过探索与 Fe 配位的-OH
基团的弯曲和伸缩振动来表征蒙脱石中 Fe 配位结

构的有效工具[33-34]。蒙脱石 Swy-3 是 2 个羟基位于

空位同一侧的顺式八面体结构[35-36]，红外技术只能观

察到共享羟基的阳离子对，八面体铁的氧化态和结

构环境可以由相邻 2 个八面体阳离子（M-M-OH，M
代表金属）上的羟基的吸收带得出。图 5 是氧化态、

还原态、还原再氧化态 3 种状态蒙脱石在未加铬

的原始状态下的 FTIR 整体图谱，波数段在 500～
4 000 cm−1，由于只观察到与 Al-Al 和 Fe-Fe 相连的

振动，推测只有这些实体共享羟基。由于在蒙脱石

Swy-3 中，活性 Fe（Ⅱ）物质只存在于 Al-Fe（Ⅱ）-OH
基团中[37]，且只会在还原状态下出现，但在谱图中并

未发现其对应的吸收峰，未检测到 Fe（Ⅱ）-Fe（Ⅲ）和

Fe（Ⅱ）-Fe（Ⅱ）实体，推测是蒙脱石结构重排需要的

活化能更高，而蒙脱石 Swy-3 不利于形成八面体结

构，这与前人的研究结果一致[38]。可以观察到 821，
1 575，3 560，3 630 cm−1 4 个吸收峰，由于这 4 个位置

的特征峰在还原态下强度都大幅降低，因此推测这

4 个特征峰均与 Fe（Ⅲ）有关。

在还原态时，818 cm−1 处的吸收峰处于 M-M-
OH 弯曲振动范围，推测为 Fe（Ⅲ）-Fe（Ⅲ）-OH 实体，

1 575 cm−1 吸收峰处的 Al-Fe（Ⅲ）-OH 带大幅减少，

原理上推测应该是完全消失，这是通入少量氧气的

原因，在再氧化态下该吸收峰重新出现，和氧化态一

致，说明铁在被还原的过程中保留在蒙脱石晶格中，

当再次氧化时被重新羟化。3 560 cm−1 处于 M-M-

 

表 1    不同 pH值条件下蒙脱石对 Cr(Ⅲ)的吸附率

Table 1    Adsorption  rates  of  Cr(Ⅲ)  by  montmorillonite  under
different pH conditions 吸附率/%

 

蒙脱石状态 pH=5 pH=7 pH=9

氧化态 76.62 93.93 96.64

还原态 96.19 96.80 99.76

还原再氧化态 65.68 86.62 77.30
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图 2    不同 pH 值条件下蒙脱石吸附 Cr(Ⅲ) 过程中 Fe(Ⅱ)/总 Fe 的变化

Fig. 2    Variations of Fe(Ⅱ)/total Fe ratio during the adsorption of Cr(Ⅲ) by montmorillonite under different pH conditions
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OH 拉伸振动范围，为 Al-Fe（Ⅲ）-OH 基团的伸缩

带，在还原态中变到 3 556 cm−1 位置，经再氧化后回

到 3 560 cm−1，说明蒙脱石的强烈脱羟基反应在再氧

化过程中是可逆的[39]。还原态中 3 630 cm−1 属于水

分子的 H-O-H 拉伸振动，因为蒙脱石在还原的过程

中会形成水分子，从而增强其对邻近-OH 基团的吸

引力，吸收带位置转移到更高的波数[40]。Fe（Ⅲ）的

还原伴随着去羟基化和结构重排，这些行为通过再

氧化实现可逆[41]。 

2.3    吸附过程中羟基自由基的产出

图 6 是在不同初始 pH 值的条件下，3 种状态蒙

脱石产出羟基自由基的变化。处于氧化态环境时，

蒙脱石中铁大多以 Fe（Ⅲ）的形式存在，而羟基自由

基是由活化 Fe（Ⅱ）生成的，暴露空气中不足以生成

羟基自由基，由图 2 也可以看出 Fe（Ⅱ）几乎没有被

消耗。当蒙脱石被还原后，其中的 Fe（Ⅲ）大部分被

还原为 Fe（Ⅱ）形式，且环境处于厌氧中，因此理论上

也不会生成羟基自由基，但在实验室的环境中，用手
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图 3    蒙脱石中 Fe 的 XPS 谱图

Fig. 3    XPS spectra of Fe in montmorilite
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套箱模拟无氧环境，实验操作过程中不可避免通入

少量氧气，因此在还原态条件下测得少量羟基自由

基的生成，由 Fe（Ⅱ）的变化量也可看出少量 Fe（Ⅱ）被

消耗，但生成羟基自由基的浓度不足以氧化 Cr（Ⅲ），

实验中也未测得有 Cr（Ⅵ）生成。

当蒙脱石环境由还原态向氧化态过渡时，由于

氧气通入，蒙脱石中的 Fe（Ⅱ）迅速将氧气活化产生

大量羟基自由基，在不同初始 pH 值条件下羟基自由

基的生成量有所差别，羟基自由基生成量大小顺序

为：pH=5 > pH=7 > pH=9。初始 pH=5 条件下，羟基

自由基生成量在 8 h 内快速发生并达到平衡，这是由

于 Fe（Ⅱ）快速将氧气活化，此后 Fe（Ⅱ）氧化速率基

本不变，羟基自由基产出量呈平缓状态，48 h 测得浓

度为 224.06 μmol/L。pH=7 条件下，羟基自由基浓度

在 12 h 前快速增加，此后速度减缓，但仍在增加，在

36 h 达到平衡，这是由于 Fe（Ⅱ）先迅速氧化，而后氧

化速率减小，48 h 测得浓度为 135.65 μmol/L。pH=9
条件下最终生成的羟基自由基浓度最低，48 h 测得

浓度为 94.4 μmol/L，该条件下 Fe（Ⅱ）在 24 h 氧化速

率不变，因此在 24 h 时羟基自由基产出平缓，在 36 h
达到平衡。羟基自由基作为氧化剂，可以将 Cr（Ⅲ）

氧化，因此羟基自由基生成量越大，氧化程度越大，

这可以与 Cr（Ⅲ）的氧化程度相对应。由于羟基自由

基的产生与 Fe（Ⅱ）的变化有关，羟基自由基累计量

和 Fe（Ⅱ）变化量的趋势如图 7 所示，可以发现二者

关联性很高（R2>0.95）。羟基自由基的反应路径是还

原态蒙脱石中 Fe（Ⅱ）给氧气电子形成 O2−，进一步

还原形成 H2O2，Fe（Ⅱ）与 H2O2 进一步反应形成羟

基自由基，反应遵从 Haber-Weiss 机理[42]。 

2.4    吸附过程中 Cr（Ⅲ）的价态变化

图 8 显示的是 Cr（Ⅲ）在不同初始 pH 值条件下，

3 种不同状态蒙脱石吸附 Cr（Ⅲ）过程中发生的价态

转化，由于体系中加入的总铬含量不变，因此可以用

Cr（Ⅵ）的生成浓度值来衡量 Cr（Ⅲ）的氧化程度。在

氧化态环境中，Cr（Ⅲ）理论上可能会有部分被氧气

氧化，但在实验中未测得有 Cr（Ⅵ）生成，是 Cr（Ⅲ）初
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图 4    蒙脱石吸附 Cr(Ⅲ) 的 XRD 谱图

Fig. 4    XRD profiles of Cr(Ⅲ) adsorption by montmorillonite
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图 5    蒙脱石在原始状态下的 FTIR 谱图

Fig. 5    FTIR spectra of montmorillonite in its original state
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始浓度较低或反应时间不够长，因为 Cr（Ⅲ）在自然

环境中很难直接被氧气氧化为 Cr（Ⅵ）。Cr（Ⅲ）在还

原态下，虽然测得有少量羟基自由基生成，但未测得

有 Cr（Ⅵ）生成，是羟基自由基浓度过低，还不足以

将 Cr（Ⅲ）氧化，这与前人的研究结果一致，即在缺氧

条件下几乎不产生 Cr（Ⅵ）[43]。

对比发现，还原再氧化态环境下发生的氧化还

原反应最强烈，价态变化最明显，3 组 pH 值条件下

均测得有 Cr（Ⅵ）生成，但浓度差异明显，氧化程度为：

pH=5 > pH=7 > pH=9，这与已有研究的结果一致，原

因是低 pH 可以促进 Cr（Ⅲ）溶解，并导致 Cr（Ⅲ）离

子的扩散[44]，增加了 Cr（Ⅲ）被氧化的可能性。以往

的研究表明，pH 值对 Cr（Ⅲ）的氧化是通过改变体系

的氧化还原电位来实现的，即改变 H＋和 OH−的浓度，

随着 pH 值的增加，表面负电荷增加，Cr（Ⅲ）很容易

与 OH－形成沉淀[45]，减少了 Cr（Ⅲ）的氧化。在 pH=5
的酸性条件下测得的 Cr（Ⅵ）质量浓度最高，氧化反

应快速发生，在第 8 h 时达到最大值 7.28 mg/L，由羟

基自由基生成浓度也可发现在这一阶段生成速率最

快，快速将 Cr（Ⅲ）氧化，此后 Cr（Ⅵ）浓度迅速下降，

在 24 h 达到平衡，在沉淀中未测得 Cr（Ⅵ）数值增加，

这说明 Cr（Ⅵ）不是发生了吸附，而是在 Cr（Ⅲ）氧化
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图 6    不同 pH 值下蒙脱石吸附 Cr(Ⅲ) 过程中羟基自由基的变化

Fig. 6    Changes in hydroxyl radical content during Cr(Ⅲ) adsorption by montmorillonite urder different pH conditions
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图 7    不同 pH 值下羟基自由基和 Fe(Ⅱ) 浓度变化的相关性

Fig. 7    Correlations between hydroxyl radical and Fe(Ⅱ) concentration changes under different pH conditions
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图 8    不同状态蒙脱石吸附 Cr(Ⅲ) 过程中 Cr(Ⅵ) 的质量浓度变化

Fig. 8    Concentration changes of Cr(Ⅵ) during the adsorption of Cr(Ⅲ) by montmorillonite under different pH conditions
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为 Cr（Ⅵ）后又发生了还原反应，Cr（Ⅵ）再次被还原

为 Cr（Ⅲ），还原率为 52.9%，24 h 后还原反应停止，

通过 Fe（Ⅱ）/Fe（Ⅲ）的数值变化可以看出，Fe（Ⅱ）在

24 h 达到平衡，不再继续减少，不足以使还原反应持

续发生，最终 Cr（Ⅵ）质量浓度为 3.43 mg/L，这与前

人的研究一致，Cr（Ⅲ）在 pH=5.5 以上时溶解度大大

降低，因此在酸性条件下氧化更容易发生，Cr（Ⅲ）的

溶解度也是影响其氧化的一大因素[46]。由吸附结果

来看，由于在中性至碱性条件下蒙脱石吸附的 Cr（Ⅲ）

容易形成络合物或沉淀，减少了吸附位点和氧化还

原位点，且电子传递效率低，因此 pH=7 和 pH=9 条

件下不止吸附率小，Cr（Ⅲ）的氧化也受到抑制。在

pH=7 条件下，Cr（Ⅵ）的质量浓度在 1 h 内迅速增加，

在 1～4 h 内质量浓度减小，上清液和沉淀中 Cr（Ⅵ）

的数值在这一时间段均减小，说明 Cr（Ⅵ）没有被吸

附，而是发生还原反应，Cr（Ⅵ）被还原为 Cr（Ⅲ），还

原率为 62.5%，在 4～8 h 内 Cr（Ⅵ）质量浓度再次迅

速增加，由羟基自由基质量浓度值可以发现，在这一

时间段内羟基自由基生成速率快，氧化反应快速发

生。在 8 h 之后，Cr（Ⅵ）质量浓度持续降低，再次发

生了还原反应，在 24 h 达到平衡，平衡质量浓度为

1.34 mg/L。在 pH=9 条件下，Cr（Ⅲ）被氧化为 Cr（Ⅵ）

的程度最低，在 8 h 达到最大值 2.88 mg/L，之后少

量 Cr（Ⅵ）被还原，还原的程度也最低，还原率为

21.2%，Cr（Ⅵ）质量浓度在 24 h 达到平衡，最终质量

浓度为 2.27 mg/L。
对吸附 Cr（Ⅲ）前后的蒙脱石固体进行 XPS 分

析（图 9），发现在未加入 Cr（Ⅲ）的原始氧化态、还原
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图 9    蒙脱石中铬的 XPS 光谱图

Fig. 9    XPS spectra of chromium in montmorillonite
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态、还原再氧化态蒙脱石中（图 9a，c，e），XPS 光谱

图中均未检测到铬。氧化态蒙脱石在加入 Cr（Ⅲ）反

应 48 h 后，检测到了蒙脱石中 Cr（OH）3 氧化生成

的固体，Cr 的 2p 轨道光谱显示，Cr 以 Cr（Ⅲ）形式存

在，结合能为 576 eV 和 586.5 eV，物质推测为 Cr2O3，

XRD 图谱中验证了猜测，证实铬的价态并未发生

改变。还原态蒙脱石吸附 Cr（Ⅲ） 48 h 后，也只有

Cr（Ⅲ）的存在，因为还原态环境处于厌氧中，Cr（Ⅲ）不

会被氧化，结合能位置在 577 eV、578.5 eV，物质为

CrO（OH）[32]。在还原再氧化态蒙脱石中，由于发生

了价态转化，Cr（Ⅲ）被氧化为 Cr（Ⅵ），但 Cr 2p 光谱

只显示铬有两个峰，结合能为 575.9 eV、585.9 eV，分

别属于 Cr2O3 和 Cr（Ⅲ）-Fe（Ⅲ）氢氧化物[47]，未检测

到 Cr（Ⅵ）的峰，再次说明氧化生成的 Cr（Ⅵ）分布在

上清液中，未被蒙脱石吸附。 

3    结论

（1）初始 pH 值不同，蒙脱石对 Cr（Ⅲ）的吸附量

有所差异。在氧化态下，pH 值为 5，7，9 的吸附率分

别为 76.62%，93.93%，96.64%。在还原态下，pH 值

为 5，7，9 的吸附率分别为 96.19%，96.80%，99.76%；

吸附率随 pH 值的增大而增大，是因为随着 pH 值的

升高，氢氧根离子的活性增强，有利于 Cr（Ⅲ）的特定

吸附过程。在还原再氧化态下，pH 值为 5，7，9 的吸

附率分别为 65.68%，86.62%，77.30%，在中性条件下

吸附率最大。在 3 种状态下，还原态蒙脱石对 Cr（Ⅲ）

的吸附率最大，还原再氧化态最小，是因为吸附的

Cr（Ⅲ）发生了氧化反应，被氧化为 Cr（Ⅵ）释放到上

清液中。

（2）Fe（Ⅱ）的减少程度可以和羟基自由基的产

生速率相对应，在氧化态条件下，Fe 不发生价态变化，

主要以 Fe（Ⅲ）形式存在，不产生羟基自由基，因此

Cr（Ⅲ）不发生氧化还原反应，未测得 Cr（Ⅵ）生成。

在还原态中，实验过程通入少量氧气，Fe（Ⅱ）和羟基

自由基均少量增加，但不足以氧化 Cr（Ⅲ），也未测得

有 Cr（Ⅵ）生成。蒙脱石环境再次通入氧气时，蒙脱

石中高浓度的 Fe（Ⅱ）迅速被氧气活化产生羟基自由

基，Cr（Ⅲ）被迅速氧化为 Cr（Ⅵ），3 组 pH 值下的氧

化率不同，pH=5 > pH=7 > pH=9，氧化后的 Cr（Ⅵ）释

放到上清液中，XPS、XRD 均未检测到 Cr（Ⅵ）。在 8 h
后 Cr（Ⅵ）又被还原性物质 Fe（Ⅱ）再次还原为 Cr（Ⅲ），

还原率差异为：pH=5 > pH=9 > pH=7，由吸附数据发

现还原后的 Cr（Ⅲ）再次被吸附至蒙脱石中。3 组

pH 值下 Cr（Ⅵ）浓度均在 24 h 达到平衡。

（3）通过实验可以发现，还原再氧化后会产生羟

基自由基，影响 Cr（Ⅲ）的吸附解吸，并且强氧化性的

羟基自由基可以氧化 Cr（Ⅲ）为有毒的 Cr（Ⅵ），验证

了地下环境氧化还原波动后会使铬出现“返黄”的假

定，因此，地下环境的氧化还原波动是铬污染废水、

土壤修复和治理重点需要考虑的因素。
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Abstract：[Objective] It is still unclear about the effects of redox fluctuations by Fe(Ⅱ)-containing clay minerals
on  the  adsorption-desorption  and  valence  transformation  of  Cr(Ⅲ). [Methods] In  this  work,  Cr(Ⅲ)  adsorption
experiments  were  carried  out  by  preparing  montmorillonite  in  three  different  conditions  (oxidized,  reduced,  and
reduced-reoxidized) to determine the adsorption value, Fe(Ⅱ)/total Fe ratio, hydroxyl radical concentration, as well
as  valence  changes.  The montmorillonite  solid  materials  before  and after  adsorption were  characterized via  X-ray
photoelectron  spectroscopy (XPS),  X-ray  diffraction  (XRD),  and  Fourier  transform infrared  (FTIR).[Results] The
results revealed that the adsorption rate of Cr(Ⅲ) by oxidized and reduced montmorillonite increased with elevated
pH, and that reduced montmorillonite had the highest adsorption rate due to its highest Fe content, with no valence
change  occurring  in  these  two  states.  The  adsorption  rate  of  reduced-reoxidized  montmorillonite  was  the  lowest,
which  was  due  to  the  rapid  activation  of  oxygen  by  Fe(Ⅱ),  producing  hydroxyl  radicals.  Cr(Ⅲ)  was  rapidly
oxidized to Cr(Ⅵ), and the lower the pH, the higher the oxidation rate. Cr(Ⅵ) was reduced back to Cr(Ⅲ) by the
reducing  substance  Fe(Ⅱ)  after  8  hours.  The  high  correlation  between  the  consumption  rate  of  Fe(Ⅱ)  and  the
generation  rate  of  hydroxyl  radicals  was  verified  by  changes  in  the  Fe(Ⅱ)/total  Fe  ratio  and  hydroxyl  radical
concentration,  which  altered  the  redox  environment.[Conclusion] Experiments  have  shown that  hydroxyl  radicals
are generated after  reduction and reoxidation,  which affects  the adsorption and desorption of  Cr(Ⅲ),  and strongly
oxidizing hydroxyl radicals can oxidize Cr(Ⅲ) to toxic Cr(Ⅵ), supporting the hypothesis that chromium reverts to
yellowish color after redox fluctuations in the underground environment.
Key words:  trivalent chromium；redox condition；adsorption resolution；hydroxyl radicals
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