
 

微生物量对铁氧化物晶格相铀元素的
形成及地球化学行为的影响

夏庆银
（核工业北京化工冶金研究院，北京　101149）

摘要：铀元素可以在微生物催化水铁矿重结晶过程中取代铁原子占位，以 U(Ⅴ)或 U(Ⅵ)形式嵌入相变产

物八面体晶格，形成铁氧化物晶格相铀元素。为探究微生物对铁氧化物晶格相铀元素的形成过程及其地

球化学行为的影响，以批处理实验为基础，通过矿物学、环境地球化学和光谱学等交叉技术手段，探讨微

生物量对相变终产物物相及其晶格相铀元素含量、价态组成及环境稳定性的影响。结果表明，无论生物

量高低，水铁矿最终相变程度接近，约 84%水铁矿相变为结晶程度更高的铁氧化物。低生物量体系水铁

矿相变速率较慢，终产物为抗氧化性和环境稳定性较好的三价铁矿物针铁矿，晶格相铀元素含量较高，主

要以 U(Ⅵ)形式赋存。高生物量体系水铁矿相变速率较快，相变终产物是环境稳定性较差的含二价铁矿

物磁铁矿，晶格相铀元素含量较低，U(Ⅴ)占据绝对主导地位。
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Abstract: Uranium can be incorporated into the octahedral sites of high crystalline iron oxides such as
goethite, magnetite, lepidocrocite, green-rust and hematite, in substitution of iron as either pentavalent
uranium  U(Ⅴ)  or  hexavalent  uranium  U(Ⅵ)  during  microbially  induced  transformation  of  low
crystalline  iron-oxide  ferrihydrite.  To  investigate  the  effects  of  microorganisms  on  the  formation  and
geochemical behavior of structurally incorporated uranium, batch experiments were conducted. Various
mineralogical,  environmental  geochemical,  and spectroscopic  methods were employed to  examine the
impacts  of  microbial  biomass  on  the  penetration  of  uranium,  the  mineralogical  phase  of  the  final
product, and the content, oxidation states, as well as environmental stability of structurally incorporated
uranium.  The  results  indicate  that  regardless  of  the  biomass  content,  the  extent  of  final  phase
transformation  is  similar,  with  approximately  84%  of  2-line  ferrihydrite  transforming  into  a  higher
crystalline iron oxide such as goethite and magnetite. Despite the similarity in the final extent of 2-line
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ferrihydrite  phase  transformation,  the  rate  of  phase  transformation is  biomass-dependent.  Specifically,
the  phase  transformation  rate  in  systems  with  lower  biomass  is  relatively  slower.  This  slower
transformation rate results in the formation of Fe(Ⅲ)-bearing goethite, which exhibits strong resistance
to  air  oxidation  and  demonstrates  favorable  environmental  stability.  A  relatively  higher  content  of
structurally  incorporated  uranium  is  observed  within  goethite,  predominantly  in  the  U(Ⅵ)  oxidation
state.  Conversely,  the  higher  biomass  amended  system  displays  an  accelerated  rate  of  phase
transformation,  resulting  in  the  formation  of  Fe(Ⅱ)-bearing  magnetite.  Magnetite  formed under  these
conditions  has  relatively  poor  environmental  stability.  Additionally,  the  content  of  structurally
incorporated  uranium  in  magnetite  is  lower,  predominantly  occupied  by  U(Ⅴ)  oxidation  state.  This
suggests that the higher biomass facilitates faster transformation rates but at the cost of producing less
environmentally  stable  phases  with  lower  uranium  content.  The  study  highlights  the  significant
influence  of  microbial  biomass  on  the  transformation  kinetics  and  final  mineralogical  outcomes  of  2-
line ferrihydrite transformation. The findings suggest that microbial activity not only affects the rate of
transformation but  also affects  the environmental  behavior  of  the resulting iron oxides,  particularly in
terms  of  the  uranium  incorporation  and  corresponding  stability.  These  insights  are  crucial  for
understanding  the  long-term  geochemical  behavior  of  uranium  in  natural  and  contaminated
environments, where microbial processes play a pivotal role in the cycling and immobilization of heavy
metals.  The differential  behavior of  uranium in goethite and magnetite  formed under varying biomass
conditions  underscores  the  need  for  careful  consideration  of  microbial  dynamics  in  bioremediation
strategies and the management of uranium-contaminated sites.
Key words: microorganism; uranium; iron oxide; geochemical behavior

铀资源是支撑核电事业发展的重要物质基

础，其高效开发是实现“双碳”目标的关键。然

而，铀矿采冶、核燃料加工制造等环节往往会造

成土壤及地下水污染，对周边居民健康和生态安

全构成威胁。因此，正确认识铀元素，尤其是它在

自然环境中的地球化学行为具有重要意义。

UO2+
2

4−
3

铀元素在水生和陆生环境中的迁移性直接受

控于其氧化还原价态，主要以正四价 U(Ⅳ) 和正

六价 U(Ⅵ) 两种价态稳定赋存 [1]。其中，U(Ⅵ) 主

要以可溶性铀酰阳离子（    ）及其络合物（如

UO2(OH)+、UO2(CO3)    ）形式存在，具有较高的可

迁移性，在氧化环境内占主导地位 [1-2]。U(Ⅵ) 在

无氧条件下可以被还原成难溶或微溶的 U(Ⅳ) 沉

淀，如晶质铀矿（UO2）[2]。铀元素这种价态与迁移

性之间的相关关系为铀污染治理提供了一种可行

的技术方案，即还原固定法 [2]。大量实验表明，生

物 [3]（如地杆菌 Geobacter sp.、希瓦氏菌 Shewan-

ella sp.、脱硫弧菌 Desulfovibrio sp.等铁和硫酸盐

还原细菌）或非生物 [4] 介质（如矿物结构 Fe(Ⅱ)、

表面吸附态 Fe 2 +离子）均可以高效还原、固定

U(Ⅵ)。该环境修复策略在美国田纳西州橡树岭

综合试验基地、内布拉斯加州 Crow Butte 矿山及

我国云南 381 地浸试验基地得到成功实践 [5]。但

修复后的持续监测结果表明，生物或化学还原生

成的 U(Ⅳ) 沉淀容易被氧气 [6]、硝酸盐 [6]、铁（氢）

氧化物 [7]、锰（氢）氧化物 [8] 及含铁黏土矿物 [9] 等

再氧化，发生二次迁移。因此，铀污染场地修复的

关键在于保证固化产物的稳定性，限制其氧化、

再迁移。

最新研究结果表明，铀元素可以在铁氧化物

相变、重结晶过程中取代铁原子占位，嵌入八面

体晶格[10-13]。铁氧化物种类繁多，其中针铁矿、赤

铁矿等三价铁矿物具有较好的抗氧化性和环境稳

定性。自然条件下，针铁矿、赤铁矿等结晶度较好

的铁氧化物可以由结晶度较差的水铁矿自发相变

形成，但速率较低，无法直接应用于场地修复 [14]。

微生物可以催化水铁矿重结晶过程，加速其相变

为结构更稳定的磁铁矿、针铁矿及赤铁矿等 [14]。

因此，微生物可以在常温、常压条件下诱导合成

结构稳定的含铀铁氧化物，彻底解决铀污染场地
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治理后因产物不能稳定赋存而导致的二次污染

问题。

此外，越来越多的证据表明，铀元素嵌入铁氧

化物或其他富铁矿物晶格，是一种在自然界普遍

存在的现象。研究人员先后在形成于 18～35 亿

年前的条带状铁建造（BIFs）及 16 亿年前的天然

赤铁矿晶格中观察到铀元素富集的现象 [10,15]，表

明铀-铁共沉淀可以形成具有开采价值的铀-铁矿

床。此外，模拟计算 [16] 和实验表征 [10-13] 均指出，

微生物诱导水铁矿相变过程中插入八面体晶格位

置的铀元素主要是正五价 U(Ⅴ)，一种在自然界中

极易发生氧化或歧化作用而长期被忽视的铀价

态 [17]。铁氧化物八面体晶格结构维持了 U(Ⅴ) 的

稳定性，为研究其地球化学行为提供了可能。

尽管近 10 年来，来自全球不同国家的科研人

员对铁氧化物晶格相铀元素做出了部分尝试性

研究 [10-13]，但主要局限于非生物成因的铁氧化物

晶格相铀元素，如铀 -铁共沉淀形成的含铀磁铁

矿，微生物对铁氧化物晶格相铀元素的形成过程

及地球化学行为的影响尚不明确。因此，本文选

用模式铁还原微生物腐败希瓦氏菌 Shewanella

putrefaciens CN32（S. putrefaciens CN32），在 U(Ⅵ)

共存条件下，诱导水铁矿相变形成结构稳定的含

铀铁氧化物，通过矿物学、环境地球化学、光谱学

等交叉技术手段，探究微生物用量对反应产物的

矿物学物相、晶格相铀元素含量和价态组成及环

境稳定性的影响，为铀矿资源勘探开发、放射性

含铀废料安全处置及重金属铀污染防治修复提

供参考。 

1　材料与方法

本文所用化学试剂均为分析纯级以上，其中

盐酸为高纯试剂。实验用水均为 Milli-Q 水。溶

液或悬浊液配置完成后，均在 N2 氛围下彻底除氧

并移入手套箱备用。为尽量避免杂质对实验测试

的干扰，所有玻璃器皿及胶塞均经过大于 2 轮的

酸洗，然后风干备用。

腐败希瓦氏菌 S. putrefaciens CN32 分离自地

下深处厌氧环境 [18]，作为希瓦氏菌属的模式菌株

广泛用于包括铀元素在内的各类金属氧化还原反

应的研究 [19-20]。本实验所用 S. putrefaciens CN32

（ATCC BAA-1  097）购自美国 ATCC 菌种保藏中

心。首先将菌株从−80 ℃ 的超低温冰箱中取出，

于 4 ℃ 解冻，并接种于灭菌的 LB（lysogeny broth）

培养基中活化 16 h，再次转接至新鲜的 LB 培养基

中培养至对数期（约 10～16 h）。5 000g 离心

5 min，收集对数期细胞，用无菌的 PIPES缓冲溶液

（10 mmol/L）清洗 3 遍后，重悬于 PIPES 缓冲溶液

中备用。 

1.1　水铁矿的合成与表征

基于文献 [21]，利用快速中和 FeCl3 的实验方

法合成二线水铁矿，具体操作如下：1）  预先配置

0.3 L 300 mmol/L FeCl3 溶液，在磁力搅拌的条件

下，利用高浓度 NaOH 溶液（10、5 mol/L）快速滴

定至 pH=7～7.5，持续搅拌 1 h 以实现充分混合；

2） 再次测定体系 pH，若发生偏移，则用较低浓度的

NaOH 溶液（1 mol/L）再次滴定至 pH=7～7.5；3） 继

续搅拌-滴定，直至体系 pH 稳定在 7～7.5；4）  静

置、离心，即得二线水铁矿，利用 Milli-Q 水清洗

5 遍以上，重悬于 250 mL 的 Milli-Q 水中；5） N2 除

氧后，避光、厌氧存储。

水铁矿不能久置，需要现用现配，配置好的水

铁矿采用 X 射线粉末衍射分析（XRD）、透射电子

显微镜（TEM）进行表征，以确定其矿物学物相，并

通过 6 mol/L HCl 消解、电感耦合等离子体质谱法

（ICP-MS）测定初始母液浓度（以 Fe 元素含量计）。 

1.2　含铀铁氧化物的合成与表征

利用模式铁还原微生物 S. putrefaciens CN32，

在 U(Ⅵ) 共存条件下诱导 1.1 节所合成的二线水

铁矿相转变为结构稳定的含铀铁氧化物。

考虑到微生物量对水铁矿物相转变的影响：

微生物量太低时转化效率低、耗时长，且可能导

致 U(Ⅵ) 在插入矿物晶格前就已经被微生物还原

为 U(Ⅳ) 沉淀；高生物量金属还原速率快，容易形

成磁铁矿、绿锈等含 Fe(Ⅱ) 矿物相，无法在有氧

环境下稳定赋存[14,18]。因此，选用不同生物量的 S.

putrefaciens CN32 进行水铁矿相变诱导实验，以探

究生物量对铁氧化物晶格相铀元素的地球化学行

为的影响。微生物量的常见表达方式包括菌落成

形单位（CFU）和光密度（OD600），二者在一定范围

内（OD600＜0.8）线性相关[22]。本研究所用的 S. pu-

trefaciens CN32 的 CFU 与 OD600 间的线性关系如

图 1 所示。本文生物量以 OD600 计，取 OD600=0.1、

0.2、0.3、0.4。
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图 1    S. putrefaciens CN32菌落 CFU
与 OD600 的线性关系

Fig. 1    Linear relationship between CFU and OD600

of S. putrefaciens CN32
 

具体操作如下：1） 对所用材料进行除氧并灭菌；

2） 向装有 20 mmol/L PIPES（pH=6.8）、30 mmol/L

NaHCO3 缓冲溶液的 100 mL 血清瓶中加入一定量

水铁矿悬浊液（以 50 mmol/L Fe浓度计）及 200 µmol/

L UO2Cl2，摇匀后在厌氧箱中过夜平衡；3） 第 2 天

向上述体系中加入 20 mmol/L 过滤灭菌的乳酸

钠，以及梯度 OD600 浓度的对数期 S. putrefaciens

CN32菌群，以启动水铁矿相变过程。

完成上述实验设置后，取出一部分样品测试

其 pH，若偏离中性，则利用低浓度（0.1 mol/L）HCl

和 NaOH 将其调至 pH=7。为监测反应进度，在预

设时间点取样，通过 ICP-MS测定体系内溶解态总

铁、总铀浓度，以及 0.5 mol/L HCl 萃取态总铁、总

铀浓度。反应结束后，即监测的各项数据达到动

态平衡，利用终浓度为 0.5 mol/L 的 HCl 对实验体

系进行彻底酸化清洗 [23]，以去除体系内未反应的

水铁矿、U(Ⅵ)，以及生物还原生成的 U(Ⅳ)沉淀[18]。

随后，对处理后的固体样品分别进行 XRD和 TEM

表征，以确定其物相，并利用高能量分辨率的荧

光检测 X 射线吸收近边结构光谱法（U M4-edge

HERFD-XANES）确定铁氧化物晶格相铀元素的价

态组成[12,24]。 

2　结果与讨论 

2.1　相变前驱体的合成与表征

伴随着 NaOH 的滴入，FeCl3 溶液逐渐从澄

清、透明的黄色液体转变为暗红色悬浊液，同时

可见沉淀生成。清洗后，对其进行 XRD 和 TEM

表征，其 XRD 谱如图 2 所示，TEM 图像如图 3 所

示。由图 2 可见典型的 2-线水铁矿特征，在 2θ=

36°和 61°处出现 2 个宽缓的衍射峰，表明其结晶

度较差，这与它在 TEM 镜下无定型的团聚形貌

（图 3）相对应，与前人[20] 对水铁矿的表述一致。
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图 2    合成水铁矿样品 XRD谱

Fig. 2    XRD spectrum of synthesized 2-line ferrihydrite

 
 

10 nm

图 3    合成水铁矿样品 TEM图像

Fig. 3    TEM image of synthesized 2-line ferrihydrite
  

2.2　微生物量对相变终产物的影响

水铁矿相变过程中溶解态及 HCl 萃取态铁、

铀浓度随反应时间的变化如图 4 所示。添加不同

生物量 S. putrefaciens CN32 的体系表现出迥异的

水铁矿相变进程：高生物量（OD600=0.3、0.4）体系

中水铁矿相变速率较快，体系在 4 d 的时间内逐渐

由暗红色悬浊液转变为黑色悬浊液。低生物量

（OD600=0.1、0.2）体系反应缓慢，12 d 时，体系仍维

持在暗红色悬浊液状态；随着反应时间的进一步

延长，可见土黄至黄褐色的粗粒铁氧化物缓慢生

成，悬浊液更易沉降、分离。

尽管添加了不同生物量的实验组反应速率、

颜色变化不尽相同，但体系内溶解态及 0.5 mol/L

HCl 萃取态铁、铀浓度变化趋势基本一致（图 4）。

随着反应时间的延长，溶解铁浓度表现出持续上

升的趋势（图 4a、c、e、g），这可能与微生物介导的

第1期　　 夏庆银：微生物量对铁氧化物晶格相铀元素的形成及地球化学行为的影响 77



水铁矿还原性溶解有关。溶解态铀浓度在实验开

始阶段也呈上升趋势，可能是水铁矿发生溶解或

相变为比表面积更小的高结晶度铁氧化物（如针

铁矿、赤铁矿、磁铁矿等），原本吸附在水铁矿表

面的铀被释放出来。除 OD600=0.4，其他实验组内

溶解态铀浓度在反应后期都发生了一定程度的下

降，可能是在水铁矿相变过程中，原本吸附在其表

面的铀元素重新插入到新形成的铁氧化物的矿物

晶格中，溶液相内游离态的铀元素则再次被吸附

到铁氧化物表面，乃至插入矿物晶格，从而导致溶

解铀态浓度在反应后期下降。在 OD600=0.4 的实

验组内，由于初始生物量较大，还原能力较强，水
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图 4    水铁矿相变过程中溶解态及 HCl萃取态铁、铀浓度随反应时间的变化

Fig. 4    Time-course variations of soluble and HCl-extracted Fe and U during ferrihydrite transformation
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铁矿迅速相变为高结晶度的铁氧化物并达到反应

平衡，反应后期不再需要溶解态铀去填补由于表

面吸附态铀元素插入矿物晶格造成的吸附空缺

（图 4g）。从 OD600=0.4 实验体系内 HCl 萃取态

铁、铀浓度的变化可以看出，其在 25 d 左右即达

到反应平衡（图 4h），是所有生物诱导水铁矿相变

实验组中最快达到反应平衡的体系。对比不同体

系内 HCl 萃取态铁、铀浓度的变化（图 4b、d、f、

h），可以发现一个现象：无论生物量添加多少

（OD600=0.1～0.4），最终 HCl 萃取态铁浓度都会维

持在约 8 mmol/L（OD600=0.1 实验组略高，可能是

因为它还未达到反应平衡），这可能就是 S. putre-

faciens CN32 在实验条件下诱导水铁矿相变的极

限。在相近的 HCl 萃取态铁浓度（即类似的水铁

矿相变/高结晶度铁氧化物合成）条件下，HCl 萃取

态铀浓度直接反映了插入矿物晶格中铀含量的相

对高低：HCl 萃取态铀浓度越高，则插入矿物晶格

相铀含量越低。高 OD600 实验组，HCl 萃取态铀浓

度较高 ，可能是体系内较高的生物量直接将

U(Ⅵ) 还原成了 U(Ⅳ) 沉淀，抑制了铀元素插入矿

物晶格。

此外，对不同生物量诱导体系的终产物进行

XRD 表征，结果如图 5 所示。由图 5 可见，低生物

量（OD600=0.1～0.3）体系的终产物主要是针铁矿，

高生物量（OD600=0.4）体系的终产物主要为磁铁

矿。磁铁矿在环境中容易被氧化，不能稳定赋

存。针铁矿作为三价铁矿物，具有较好的抗氧化

性和环境稳定性。由此可见，为了获得更稳定的

铁氧化物终产物，需要选择低的 OD600 生物量。

但生物量越低，水铁矿相变反应动力学越慢。OD600=

0.1 实验组，2 个月都未能达到反应平衡（图 4b）。

对比 OD600=0.2 和 OD600=0.3 实验体系，水铁矿转

换率相近（即 HCl 萃取态铁浓度相近），但 OD600=

0.2 实验组内，HCl 萃取态铀浓度较低，即插入单

位产物针铁矿晶格中的铀含量较高（图 4d、f）。

为深入探究不同生物量 S. putrefaciens CN32
诱导水铁矿相变产物的差异性，选取 OD600=0.2 和

OD600=0.4 实验组产物做进一步对比分析。水铁

矿相变产物针铁矿和磁铁矿的 TEM 图像如图 6

所示。OD600=0.2 体系在 TEM 下呈典型的针铁矿

单一物相，单体纵向长度可达 150 nm以上（图 6a）；

OD600=0.4 实验组内可见不规则菱形、六边形和球

形磁铁矿颗粒，粒径不超过 50 nm（图 6b），与 XRD

物相分析结果（图 5）相吻合。

  
OD600=0.2 a

50 nm 50 nm

bOD600=0.4

图 6    水铁矿相变产物针铁矿（a）和磁铁矿（b）TEM图像
Fig. 6    TEM images of goethite (a) and magnetite generated (b)

from ferrihydrite transformation
 

利用 U M4-edge HERFD-XANES 对针铁矿

（OD600=0.2）和磁铁矿（OD600=0.4）八面体晶格内铀

元素价态组成进行表征，结果示于图 7。相较于标

准样品，即 UO2、KUO3 和 UO2Cl2 固体颗粒，微生

物诱导合成的含铀针铁矿和含铀磁铁矿谱线均不

是非常光滑（图 7），这与样品晶格内铀含量相对

较低，及矿物结构信号屏蔽作用密切相关。无论

是含铀针铁矿还是含铀磁铁矿，二者在铀酰根的

特征峰位置，即 3 728.6 eV 和 3 732.1 eV 处，均没

有明显凸起，表明矿物晶格相铀元素以铀酸盐形

式赋存，与前人报道 [10-13] 一致。相较于低生物量

OD600=0.2 体系形成的含铀针铁矿，含铀磁铁矿谱

线整体左偏，即偏向低能量区域，表明磁铁矿晶格

相铀元素还原得更彻底。由 U M4-edge HERFD-

XANES 所得 U(Ⅳ)、U(Ⅴ) 和 U(Ⅵ) 组成的准确识

别与定量分析结果如表 1 所列，线性拟合结果如

图 7 所示。结果表明，含铀针铁矿晶格内的铀元

素主要以 U(Ⅵ) 形式赋存，约占 72%；而在含铀磁
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图 5    水铁矿相变产物 XRD谱

Fig. 5    XRD spectra of Fe-oxides generated
from ferrihydrite transformation
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铁矿晶格中，几乎所有铀（约 96%）都以 U(Ⅴ)形式

存在，这可能是高生物量（OD600=0.4）体系内还原

作用较强的缘故。值得注意得是，无论体系还原

能力强弱，铁氧化物晶格相内均没有 U(Ⅳ)（表 1），

与前人[10,12,25] 结果一致。铁氧化物八面体结构位

置的配位成键环境，使得中心体铀原子的配位数

只能小于 8，低于 U(Ⅳ) 的稳定配位数，限制了晶

格相 U(Ⅴ)被继续还原为 U(Ⅳ)的化学过程[25]。

此外还通过迭代变换因子（ITFA）分析[26]、手

动调整铀价态标准权重、Athena 软件自动组合分

析等多种拟合方案，对含铀针铁矿（及含铀磁铁矿

谱进行拟合，结果示于图 8。由图 8 可知，当调整

铀价态标准权重时（拟合 2），Athena软件自动拟合

效果会变得更差，即拟合 1 为最佳拟合结果。然

而，由于生物合成的铁氧化物晶格相铀含量较

低、矿物晶体结构对晶格内铀元素的信号屏蔽，

及铁氧化物晶格相 U(Ⅴ) 和 U(Ⅵ) 的实际配位环

境与 KUO3 及 UO2Cl2 等铀价态固体标准参照不完

全相符，最终得到的统计学拟合参数（R 和 χ2）尽

管在可接受范围内（R＜0.1，χ2＜0.01，表 1），但仍

值得进一步优化，如提高矿物晶格相铀含量、找

寻更合适的铀价态标准参照物。
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图 8    含铀针铁矿及含铀磁铁矿晶格相铀元素M4-edge HERFD-XANES谱的线性组合拟合分析结果

Fig. 8    Linear combination fitting of M4-edge HERFD-XANES spectra of structurally incorporated U in goethite and hematite
 
 

3　结论

1） 铀元素可以在微生物催化水铁矿重结晶过

程中取代铁原子占位，以 U(Ⅴ)或 U(Ⅵ)形式嵌入相

变产物八面体晶格，形成铁氧化物晶格相铀元素。

2） 水铁矿相变速率受生物量调控，与生物量

呈正相关，生物量越高，水铁矿相变速率越快；但

最终相变程度与生物量无关，实验条件下约 84%

的水铁矿最终相变为结晶程度更高的铁氧化物，

 

表 1   铁氧化物晶格相铀元素 M4-edge HERFD-XANES 谱对应的线性组合拟合分析

Table 1    Linear combination fitting of M4-edge HERFD-XANES spectra of structurally incorporated U in Fe-oxides

样品
U(Ⅵ) U(Ⅴ) U(Ⅳ)

R χ2
百分比/% 相对误差/% 百分比/% 相对误差/% 百分比/% 相对误差/%

针铁矿 72.56 4.46 27.44 9.07 — — 0.078 67 0.003 52

磁铁矿 3.73 2.59 96.27 4.36 — — 0.010 24 0.003 41

　　注：铀元素M4-edge HERFD-XANES的测试误差为±10%

 

3 722

OD600=0.4 磁铁矿

OD600=0.2 针铁矿

U (Ⅵ)

3 726

能量/eV

3 730 3 734

U(Ⅴ)

U(Ⅵ)标准 

U(Ⅴ)标准

U(Ⅳ)标准 

图 7    铁氧化物晶格相铀元素M4-edge HERFD-XANES谱

Fig. 7    M4-edge HERFD-XANES spectra
of structurally incorporated U in Fe-oxides
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如针铁矿和磁铁矿。

3） 低生物量体系还原效率较低，较多的铀元

素可以嵌入铁氧化物晶格，主要以 U(Ⅵ) 形式赋

存，最终相变产物为抗氧化性和环境稳定性较好

的三价铁矿物针铁矿。

4） 高生物量体系还原效率较高，可以直接将

U(Ⅵ) 还原为 U(Ⅳ) 沉淀，抑制了铀元素插入矿物

晶格，成功进入晶格相的铀元素以 U(Ⅴ) 占绝对

主导地位，最终相变产物为环境稳定性较差的含

二价铁矿物磁铁矿。
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