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海水中腐殖质对溶解态铁的络合及其影响因素 
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摘要: 腐殖质(humic substances, 简称 HS)是地表普遍存在的天然有机物, 对海洋中重要的微量营养元

素-铁(Fe)的分布及生物地球化学循环具有重要的影响作用。本文对腐殖质的来源、分布及对海水中溶

解态铁的迁移转化的影响做了总结, 特别论述了其在河口及沿岸水域的行为。大量研究表明河口、沿

岸及开放海水中溶解态铁分布的变化可以用腐殖质的浓度及其铁结合能力的变化来解释。腐殖质的络

合作用不仅能够阻止溶解态铁(DFe)在河口、沿岸等水域被去除, 而且能够通过洋流将 DFe 迁移至外海

及大洋区域, 此外还能增加铁的溶解度及对海水中浮游植物的生物可利用性, 并且促进铁的氧化还原

循环。研究还发现两者之间的络合强度受到盐度、pH 等理化因素的影响。盐度是影响 HS 与 DFe 配合

能力的重要影响因素, 盐度增加, 导致 HS 中可以与 Fe 配合的位点数量降低, 配合总量呈现指数降低, 

而 pH 的增加可以增加 HS 与 DFe 的配合量。另外 HS 还能影响海水中 DFe 的氧化还原, 并以此影响浮

游植物对 DFe 的吸收利用。因此腐殖质对溶解态铁的有机络合作用是影响其海洋生物地球化学循环的

一个重要参数, 对进一步研究海水中腐殖质的浓度和分布具有重要的意义。 
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腐殖质(humic substances, 简称 HS)是地球表面上

天然有机物最广泛的存在形式 , 大约占溶解有机物

(dissolved organic matter, DOM)的 15%~80%[1-2], 是其

主要组成部分。腐殖质是一种复杂的混合物, 由死亡的

植物和微生物通过复杂的生物和化学过程形成[3-4]。根

据水溶性可将其分为两类, 一类为腐殖酸(humic acid, 

简称 HA, 或称为胡敏酸)可溶于碱性溶液, 但不溶于

强酸溶液。另一类为富里酸(fulvic acid, 简称 FA, 或称

为黄腐酸), 可溶于酸和碱[5]。由于腐殖质化学组成复

杂, 并且含有羟基、羧基、羰基等多种含氧官能团[6], 对

金属离子(包括 Fe, Mn, Cu 和 Zn 等)具有螯合能力和高

的亲和力。因此能够通过络合和共沉淀与土壤和水生

环境中的各种金属离子发生强烈的相互作用, 进而影

响金属离子的浓度、生物可利用性等[7-11]。例如腐殖质

可与土壤中的重金属络合[8, 12], 通过改变重金属的存

在形态降低其生物毒性, 提高微生物活性。海水中痕量

金属如 Cu、Pb 和 Fe 的浓度极低, 所以 HS 的络合作用

会直接影响其浓度、迁移和转化, 特别是对于溶解态

Fe[13-14]。此外, 陆源 HS 广泛分布于淡水、河口和沿海

水域, 且浓度较高[14-15], 在控制河口和沿岸水体中金

属离子的迁移和转化等生物地球化学行为方面起着主

导作用。本文介绍了 HS 的种类、来源和分布及对海水

中溶解态 Fe 迁移转化的影响, 包括溶解态 Fe 分布、生

物可利用性和氧化还原转化等。 

1  水生环境中腐殖质的种类、来源及

分布 

腐殖质是由疏水性、难降解性和多相性的有机

物组成的非均匀混合物[4], 正是这种独特的异质性使

其元素组成、化学功能和分子大小分布复杂多样[16]。

除了能够与金属离子发生相互作用外, 腐殖质还具
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有许多环境功能, 包括缓冲营养物质浓度、参与碳

循环以及调节光驱动反应等[17]。目前仪器检测到的

海水中 HS 通常是 HA 和 FA 的混合物, 将 HS 进一

步提纯、分离, 可得到纯化的 HA 和 FA。尽管两者

都属于腐殖质 , 但官能团数量的不同 [17-18]导致其理

化性质上存在很大差别。FA 的平均浓度大约是 HA

的两倍[13, 19], FA 是河流和河口水域中 HS 的主要组

成部分, 而 HA 仅占一小部分(~10%)[20]。除溶解度比

HA 更大外, FA 的分子量(1~2 KDa)通常明显低于

HA(4~200 KDa)[17], 在河口混合的过程中 , 溶解度

小的 HA 在早期更容易通过絮凝和沉淀等过程去除, 

而 FA 则不易产生絮凝和沉淀[20-21]。此外 FA 中相对

难降解的木质素酚含量高[22], 因此涉及 FA 的降解过

程比较缓慢。 

腐殖质一般由植物体经微生物分解产生 , 由于

陆地和海洋中的生物种类不同, 由此降解后的腐殖

质也存在差别, 分别称为陆源或海源腐殖质。陆源腐

殖质是木质素或其他高等植物的降解产物 [23-24], 具

有较高的芳香性 , 可通过降雨进入河流中 , 并输入

河口、近海 [25]; 海源腐殖质与浮游生物及微生物活

动密切相关[26], 富含羧基等脂肪性较高的基团。沿海

水域的 HS 主要来源于陆地, 而开放海洋的 HS 主要

来源于海洋。受到陆源 HS 输入的影响, 西北大西洋

海岸中腐殖质的质量浓度高达 189 μg/L, 而在开放

海洋中的质量浓度较低, 如大西洋为 12~116 μg/L, 

太平洋为 18~54 μg/L, 南大洋为 18~81 μg/L, 并且陆

源腐殖质只占其溶解腐殖质库中的很小一部分[2]。 

HS 在水生系统中之所以被认为是难降解的 , 

是因为其具有的复杂分子结构能抵抗微生物的攻

击。但是有研究表明它们也可能被微生物分解, 并

通过各种物理化学过程去除[27]。例如陆源腐殖质在

河口和沿岸水域受到重要的细菌降解 [28], 而光化学

降解容易发生在河流运输过程中 [29]。由于水体中

HS 主要以胶体形式存在 [30], 容易受到离子强度变

化的影响 , 特别是当河口淡水与海水混合时 , 大量

带正电荷的离子使 HS 趋于絮凝。Fox 等[31]的早期

研究就已经表明 HS 的胶体性质使其在电解质溶液

和海水中会迅速絮凝。因此它们在河流、湖泊和河

口的浓度相对较高, 达到几个 mg/L, 而在开放海洋

浓度仅为数十至数百 μg/L[32] 。在垂直分布上 , 

Gledhill 等[33]的结果发现腐殖质类 FDOM 在大西洋

表层海水中的浓度相对较低 , 随深度增加而增加 , 

可能是由于有机质产生的海洋腐殖质在深海积累。

与此相反, Slagter 等[34]和 Hassler 等[35]发现北冰洋

和太平洋 HS 浓度从表层向深海降低, 表明水柱中

可能存在 HS 的矿化。 

2  海水中HS对溶解态铁迁移转化的

影响 

铁(Fe)是海洋中浮游植物的生长所必需的微量

元素 , 其在海水中的极低溶解度(~10–11 mol/L)限制

了 40%海洋的初级生产[36-37]。有机配体是影响 Fe 溶

解度、生物可利用性的主要因素, 通过与 Fe 的络合

不仅能够增大海水中 Fe 的溶解度, 而且还能阻止 Fe

的清除如水解、沉淀, 从而增加其生物可利用性, 进

而促进 Fe 的长距离迁移和转化[38]。有机络合的强度

与有机配体的种类及来源密切相关。在海洋环境中, 

铁载体及其降解产物、糖类和腐殖质都是潜在的铁

结合有机配体, 而腐殖质是天然水体中有机配体的

主要组成部分[13]。水体中的 HS 具有较强的金属结合

能力, 可以与不同的金属离子发生络合作用[39-40]。与

此同时, 各金属离子与 HS 的络合之间也会存在竞争

关系[41-42]。对稳定常数的研究表明, 不同金属 HS 络

合物的稳定性顺序一般符合 Irving-Williams 序列 , 

即 Mg<Mn<Fe<Co<Ni<Cu>Zn。稳定性强弱也可能与

pH、盐度等环境因素有关[43]。金属之间 HS 络合的

竞争反应对于评估金属的生物可利用性、迁移和转

化至关重要。在海水中, Fe 与 HS 的络合稳定性远远

高于一些常量元素, 比如 Ca、Mg 和 Na, 因此 Fe 能

够与 HS 形成较稳定的络合物[39]。在海水中, Fe 与

HS 的络合物既可以稳定存在, 又能够在适当的条件

可逆地解离出自由的铁离子, 增加 Fe 的生物可利用

性, 从而被海水中浮游植物吸收, 促进植物生长, 因

此, 常常被用作铁肥料 [44-45]。由于腐殖质本身属于

异质混合物 , 所以其来源和铁结合特性各不相同 , 

给解释海水中腐殖质、铁之间的关系带来了巨大的

挑战。 

2.1  海水中 HS 对溶解态铁分布的影响 

在已有关于河口[15, 46]、沿岸[11, 47]和开放海洋[48]

的研究发现 HS 与溶解态 Fe(dissolved iron, DFe)浓度

变化都显示出高度的相关性, 表明 HS 控制着 Fe 的

生物地球化学行为。由于 HS 为胶体结构, 在河口混

合区域, 随着盐度的增加, 电解质浓度逐渐增大, HS

发生絮凝而被清除, 导致溶解态铁也同时被沉降。河

口系统的早期经典研究发现 Fe 与 HS 的共沉淀导致
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Fe 在河口区的去除率达到 90%以上, 其浓度从 0.5~ 

10 μmol/L[49]降低到 1~20 nmol/L[13, 49], 并且呈沿海

(2.8~2.9 nmol/L)到大洋(0.24~0.27 nmol/L)逐渐降低

的趋势, Sholkovitz 等[50]的进一步研究表明大多数损

失的溶解态 Fe 是胶体态部分。Yang 等[15]测定了长

江口在盐度梯度(0.14~33)下 DFe、FA 和 HA 的浓度

变化, 发现随着盐度的升高三者浓度都呈现相似的

降低趋势, 其去除率分别高达 96%、74%和 67%, 并

且盐度与 DFe、FA 和 HA 浓度之间的关系可以用一

阶指数去除模型来描述。在该研究中 HA 和 FA 的去

除是由于淡水与海水混合过程中的絮凝作用, 而 FA

和 HA 沿盐度梯度的絮凝则导致了 DFe 的去除。

Mahmood 等 [51]在默西河河口也发现了类似的现象: 

盐度最低时 DFe 和 HS 浓度最高, HS 随盐度的增加

表现出非保守性, 在盐度范围为 16.38~34.18 两者发

生共沉淀导致 DFe 的损失。在米利卡河口[52]和叶尼

塞河河口[53]DFe 的去除率分别达到了 96%和 98%, 

河口沉积物中 HS 的絮凝作用也是去除溶解铁的主

要原因。由此可以看出, HS 对河口混合过程中铁的

去除起着重要作用。 

除了去除作用外 , 河流中陆源 HS 的络合使

DFe 迁移至开放海洋, 为海洋中浮游植物的生长提

供了更多的生物可利用铁。Krachler 等[54]的研究证

明流经泥炭地的河流中含有高浓度的 HA 和 FA 等

有机配体, 为海洋提供了 3 300 nmol/L DFe, 是世

界平均河流(~40 nmol/L)的近 100 倍。泥炭地河流是

日本津加鲁海峡沿岸水域中 DFe 最重要的来源[55], 

预计每年为全球海洋贡献 1.5×1010mol 的 DFe[56]。

Krachler 等[25]也发现陆源 HS 浓度随着离岸距离的增

加而迅速降低, 并且通过放射性同位素示踪法发现

陆源 HS 增大了海水中 Fe(Ⅲ)的溶解度。Yamashita

等[57]报道了在鄂霍次克海浅层沉积物中陆源腐殖质

携带溶解铁向北太平洋迁移。爱尔兰海河口和沿岸

水域中 DFe 和陆源 HS 变化的一致性也表明了陆源

HS 对 Fe 迁移的控制[13]。因此, 腐殖质对海洋生物可

利用铁的供应具有重要的作用, 特别是陆源腐殖质

大大增加了沿岸水域溶解铁的浓度并支持浮游植物

的生长, Fe-HS 络合物的稳定性也使铁从河口运输到

开放海洋。 

HS 在沿海水域中大量存在 , 在深海中也以低

浓度存在, 因此 HS 与 DFe 的络合不仅在河口、沿

海等水体中很重要, 对海水中溶解铁的贡献也不可

忽略[54, 56]。Laglera 等[32]发现在富含 HS 的北极表层

水域中有 49%的 HS 与 Fe 发生络合, 且 Fe-HS 配合

物对 DFe 浓度的总体贡献高达 80%, 高浓度的

Fe-HS 络合物使得北冰洋表层水中的 DFe 能够跨极

地漂流。地中海地区 DFe 和 HS 也存在相似的分布, 

两者浓度具有显著相关性(R2>0.58; P<0.05)[48], 斜

率即 DFe/eHS 率为 13±2.5 nmol DFe/mg eq. SRFA, 

表明 HS 通过络合 DFe 参与铁的循环。Bundy 等[47]

对旧金山湾中的 DFe、配体和 HS 进行分析测定, 发

现 HS 浓度与配体浓度存在直接的线性关系 (R2= 

0.95, P<0.05), 同时, HS 还与溶解态 Fe 存在某种线

性关系 , 这表明 HS 可能是配体的主要组成部分 , 

对 Fe 的分布起到重要作用。Nishimura 等[58]通过测

定 HS 的荧光强度来研究 HS 与 DFe 的关系, 结果

表明在加拿大西北部育空河口区, 腐殖质类 FDOM

与 DFe 浓度成正相关, 并且对于 DFe 向白令海陆架

区的运输起到重要的作用。在北太平洋的中心海域

DFe 与腐殖质类荧光强度表现出强线性相关, 并确

定腐殖质类 FCOM 是深层水体中络合溶解态铁的

天然有机配体, 对溶解态铁在海水中的存留具有重

要意义。在鄂霍次克海、白令海以及太平洋中层和

深层水中, DFe 也受到腐殖质类 FDOM 等天然有机

配体的络合作用的控制[59-60]。上述结果均表明腐殖

质类 FDOM 可以通过提供有机配体来控制 DFe 的

分布。因此在开阔大洋中, HS 不仅能影响溶解态铁

的运输如跨极迁移, 还能增大溶解态铁的溶解度并

使其稳定存在。 

2.2  海水中 HS 对溶解态铁生物可利用性

的影响 

HS 是海洋中 DFe 的重要有机配体, 而有机配

体是调控铁反应活性及其对海洋浮游植物生物可

利用性的主要因素[61]。有机质增强浮游植物获取铁

的机制主要包括 2 种, 一种是酶还原机制: 浮游植

物细胞表面具有可诱导的还原酶 , 介导有机结合

Fe(Ⅲ)的还原及 Fe 的解离, 随后细胞表面的转运体

将无机铁内化[62]。另外一种是光还原机制: 在光照

条件下 , 有机配体络合的 Fe(Ⅲ )会发生还原 , 而

Fe(Ⅱ)与配体之间较低的亲和力导致铁的释放 , 促

进藻类吸收[63]。因此有机络合铁的生物活性受到氧

化还原和光化学过程的影响, 其中光化学在介导铁

还原解离中具有重要作用, 对铁的生物可利用性不

可忽略。作为铁的重要有机配体, HS 也能通过络合

作用影响 DFe 的生物可利用性, 研究表明与 HS 络
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合的 Fe 能够转化成更不稳定的形式, 更易于被浮

游植物吸收, 因此与 HA 或 FA 结合的 Fe 对浮游植

物都具有高度的生物可利用性[33, 64-66], 尤其是在河

口和近岸水中。 

不同有机配体的铁结合强度与稳定性会导致生

物可利用性的差异。一方面, 一些有机配体可能降

低铁对浮游植物的生物可利用性如 DFB[67], 另一方

面 , 有机络合可以增加铁在海水中的溶解度 , 甚至

使其生物可利用性高于无机铁。Chen 等 [68]使用去

铁胺 B(DFB)、高铁色素(FC)、HA 三种不同的配体

模型与 Fe 络合, 来研究它们对近岸硅藻的同化速

率。不同 Fe 种初始同化速率的顺序为无机 Fe≥

HA-Fe(Ⅲ)>DFB-Fe(Ⅲ) ≈ FC-Fe(Ⅲ)。HA-Fe(Ⅲ)的

高生物可利用性表明 HS 不仅能控制铁的地球化学

行为 , 还为海洋浮游植物提供 Fe 促进其生长。

Krachler 等[69]提取泥炭沼泽河口区水体中的 HS 与

绿藻(Chlorella salina)一起培养, 结果发现含 HS 的

培养瓶中藻类生长最快, 这说明来源于泥炭沼泽的

HS 能够提高铁对海藻的生物可利用性。Fe-HS 的生

物可利用性与浮游植物的种类也有一定的影响, 比

如其对硅藻 (Thalassiosira pseudonana)有较高的生

物可利用性, 而对海洋蓝细菌(Synechococcus sp.)的

生物可利用性较弱[68]。腐殖质本身也能刺激沿海浮

游植物的生长, Krachler 等 [69]在实验室培养中发现

HS 的模型物对藻类的生长具有强的促进作用。Fe

是浮游植物重要的营养素, HS 能够增大浮游植物对

铁的吸收, 浮游植物又通过释放 HS 进一步调节 Fe

的分布、化学形态和循环, 因此 Fe、HS 与浮游植

物之间的作用是相互的。 

2.3  海水中 HS 对溶解态铁氧化还原的影响 

HS 含有多种显色官能团 , 能够引发许多重要

的光化学反应, 是一种公认的光敏化剂。光照使 HS

产生溶剂化电子 , 以及多种活性氧(ROS)如羟自由

基(·OH)、过氧化氢自由基(ROO·)和单线态氧(1O2)、

2 2HO / O · · 等 [70], 对天然水体中的金属如 Fe[6, 71]及

有机物如苯酚 [70]的氧化还原转化具有不可忽略的

作用。 

Fe 循环的关键特征包括 Fe(Ⅲ) -配体的光解、

Fe(Ⅲ)还原为 Fe(Ⅱ)以及配体的氧化 , 因此 Fe-HS

络合物影响着 Fe(Ⅲ)和 Fe(Ⅱ) 的氧化还原转化[72]。

HS 在光照作用下失去电子被氧化 , 并将电子传递

给 Fe(Ⅲ), 使其得到电子还原为 Fe(Ⅱ), 或被 2O · 还

原 , 而 Fe(Ⅱ)的氧化主要通过与溶解氧 O2、H2O2

以及 2O · 自由基等发生氧化反应完成。此外, 还能通

过配体-金属电荷转移(LMCT)来影响铁的光化学还

原速率 , 从而促进水体中浮游植物对铁的吸收 , 增

强全球铁循环[73]。早在 19 世纪 80 年代, Miles 等[74]

研究天然水体中的腐殖质和铁的氧化还原反应循

环, 在这个循环中 HS 作为催化剂发生 LMCT 反应, 

包括将 Fe(Ⅲ)光还原成 Fe(Ⅱ), 随后溶解氧将 Fe(Ⅱ)

氧化成 Fe(Ⅲ), 进而促进天然水体中的氧消耗。

Voelker 等[75]发现 Fe(Ⅲ)与 FA 的络合物能够发生

LMCT 反应, 生成 Fe(Ⅱ)。该过程主要发生在溶解

氧浓度较高的表层水中, 光照激发 HS 形成激发态

HS*, 从而产生 2 2HO / O · ·  (公式 1 和 2), 进而转为

H2O2(公式 3)。与此同时, Fe(Ⅲ)-HS 络合物受光照

激发发生 LMCT 生成 Fe(Ⅱ)(公式 4), 增加了浮游植

物对铁的吸收, 但 Fe(Ⅱ)也会被氧化为 Fe(Ⅲ)(公式 5), 

因此, HS 在该光化学反应中起到催化剂的作用。其中, 

2 2HO / O · · 是活性氧形态, 既可以作为 Fe(Ⅱ)的氧化剂

(公式 6), 也是 Fe(Ⅲ)的还原剂(公式 7)。 
*HS h HSv                (1) 

*
2 ox 2 2HS O HS HO / O    · ·         (2) 

2 2 2 2 22HO / O H H O O   · ·         (3) 

   Fe HS h HS FeⅢ Ⅱv    ·       (4) 

   2 2Fe H O Fe OH OHⅡ Ⅲ    ·     (5) 

   
H

2 2 2 2Fe HO / O Fe H OⅡ Ⅲ


  · ·      (6) 

   
H

2 2 2Fe HO / O Fe OⅢ Ⅱ


  · ·       (7) 

很多实验试图研究 HS 中发生光化学反应的结

构, Miles 等[74, 76]认为水体中 HS 与 Fe 的氧化还原反

应循环是由羧酸基团导致的。Richard 等[77]发现大多

数的发光基团都是 HS 中的低分子量部分。Ou 等[78]

的研究表明 HS 中的羧基和羟基是阿特拉津光降解

的重要氧化剂。 

2.4  Fe-HS 络合物在河口和沿岸水域的行为 

作为 Fe 有机配体的重要组成部分, 陆源 HS 在

河口和沿岸区域大量存在, 因此 Fe-HS 络合物也大

量存在。与 HS 和 DFe 类似, Fe-HS 的络合强度也受

到盐度的影响, 盐度越大, 络合强度越小, HS 的铁

配合容量(iron binding capacity, IBC)也随之降低。

Fang 等 [43]的研究表明不同离子强度 (0~0.234 g/L 

NaCl)下腐殖酸(HA)结构的变化对 Fe-HA 络合程度

有较大影响, 离子强度可以影响 HS 的电势和空间结
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构 , 进而影响其与 Fe 的络合。在高盐度条件下 , 

Fe-HS 络合物很难生成, 因为离子强度的增大降低

了邻近官能团之间的静电斥力, 使 HS 折叠形成更致

密的形状。在这种紧凑的空间结构下, HS 会阻止 Fe

扩散到结合位点, 从而减少 Fe-HS 络合物的生成。离

子强度对 HS 络合铁强度的影响表明两者之间的结

合在很大程度上取决于静电作用。 

Yang 等[4, 15]测定了长江口 HA 和 FA 在 5~40 盐度

范围内 IBC 的变化, 结果表明 IBC 随盐度的增加而

呈指数型降低, 并且符合指数衰减模型: Y (IBC, S)= 

A0 × exp (K·S) ＋ Y0, 其中 Y (IBC, S)是 HS 在盐度 S

下的 IBC 值, K 为 IBC 随盐度增加而衰减的系数, A0

为长江口最大盐度下的 IBC 的总减少量, S 为水体的

盐度, 取值范围为 0~34, Y0 为最大盐度下的最小 IBC

值。Su 等[4]也认为盐度影响了 HS 的 IBC, 尤其是在

长江冲淡水(YRDW)中, 盐度低的水团使得 IBC 升

高。高盐度极大地破坏了 Fe 和 HS 的络合, 因此预

测 Fe 和 HA 的络合主要发生在河流和湖泊等淡水水

体中。 

2.5  影响海水中 HS-DFe 配合的其他理化

因素 

Fe-HS 络合物控制 Fe 的分布, 对海水中 Fe 的迁

移和转化起着关键的作用[13]。除盐度外, 其他环境因

素如 pH 值、温度等对 Fe 和 HS 之间的络合也有一定

的影响, 进而影响海水中 Fe-HS 络合物的浓度[43, 79]。 

pH 值也是影响 Fe 和 HS 络合的重要因素之一, 

随着 pH 的增大, HS 的络合强度增大, 该现象可以用

金属离子与质子对腐殖酸络合的竞争来解释[80]。在

较低的 pH 条件下, Fe 离子的水解程度较低, 丰富的

游离 Fe 离子为 HS 配体提供了更多的靶离子。然而

HS 中酸性官能团的去质子化程度较低[80-81], 导致质

子浓度较高, 与 Fe 争夺结合位点。此外, 在低程度

去质子化的情况下, Fe 容易诱导 HS 产生絮凝[82]。随

着 pH 值的增加, 水解作用使溶液中的游离态铁逐渐

减少, HS 的去质子化成为络合的关键因素。此时 HS

的去质子化程度增加, 能够提供更多的结合位点并

与 Fe 发生络合。Gledhill 等[83]测定了 pH 值范围为 

6.8~8.3 时河口水体中铁形态的变化, 结果表明随着

pH 值的降低, HS 与 Fe 的络合会减少。除了铁离子

之外, 在其他金属如钙离子[84]和铜离子[83, 85]等的络

合中也观察到了类似的 pH 效应。 

温度也会影响络合强度, 过高或过低都不利于

络合物的生成 : 一方面 , 在较低的温度下 , 分子的

热运动较慢 , 导致络合反应速率较慢 , 因此 Fe-HS

络合物的生成相对较少。另一方面, 由于络合物在

较高温度下不稳定, 因此在较高的温度范围 Fe-HS

络合物的生成量减少。Fang 等[43]的研究表明 Fe-HA

色谱峰的强度随温度的升高而增强, 在 25℃时达到

最大值。 

此外, 金属离子之间的竞争也是影响结合位点

的一个可能因素。在河口, 淡水与海水的混合增加

了水的离子强度。海水中 Ca 和 Mg 的浓度之和明显

高于淡水, 虽然 Ca、Mg 与 HS 的络合作用远弱于

HS-Fe, 但海水中高浓度的 Ca、Mg 与 Fe 竞争 HS, 

这可能也会影响 Fe 与 HS 的络合, 导致 IBC 的降低, 

进而影响 Fe 的地球化学行为。Abualhaija 等[42]关于

河口的研究表明 HS 对 Fe 的络合作用受到 Cu 竞争

的影响。 

3  结论及展望 

腐殖质在全球溶解铁的分布中起着重要作用 , 

是影响海水中铁的生物地球化学循环的关键性因

素。目前关于海水中腐殖质与溶解态铁的研究已经

取得了一定的成果, 但有些方面仍存在欠缺。比如铁

结合位点数量的确定 , 腐殖质具有分子多样性 , 因

此其铁结合位点也是可变的, 一般来说高分子量分

子通常具有更多的结合位点。此外, 测量技术也存在

不足, 常用电化学测定依赖于检测窗口和使用的人

工配体, 所使用的人工配体不同可能会对测定结果

产生影响, 如高估与腐殖质相结合的铁浓度等。为了

更好的理解海水中溶解铁分布的控制因素, 除了对

测量技术进行改进外, 需要在以下几个方面开展深

入研究:  

1) 增强对腐殖质产生和降解的认识及影响其铁

结合能力过程的认识。不同来源洋流和水团的季节

性变化以及浮游植物生长和消亡对腐殖质的浓度都

有一定的影响, 近岸海域如长江口受到工农业废水

和人类活动的影响较大, 也使得海水中的腐殖质浓

度受到多种因素的影响, 研究这些影响因素是非常

有必要的。 

2) 收集开放海洋的数据, 研究海洋中陆源腐殖

质的来源和贡献及影响其存留时间的主导控制因

素。海洋中铁的生物可利用性在调节生物泵方面发

挥了重要的作用, 因此腐殖质对铁的络合作用可能

会影响二氧化碳的释放, 而陆源腐殖质是影响开放
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海洋铁含量的关键因素。因此想要了解和预测气候

变化, 更好地了解陆源腐殖质的迁移及影响其铁结

合能力的过程可能是重要的。 

测定分析全球海域中腐殖质的浓度和分布对

于理解腐殖质在海水中的存在状态、了解各种水文

因素对于腐殖质的影响、进一步探索研究腐殖质对

海水中铁的溶解、迁移和转化的影响有重要作用与

意义。  
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Abstract: Humic substances (HS) are ubiquitous components of natural organic matter on the earth's surface. They 

substantially influence the distribution and biogeochemical cycle of iron (Fe), a critical micro-nutrient in marine 

systems. This study summarizes the origin and distribution of HS and their effects on the migration, transformation, 

and bioavailability of Fe in seawater, particularly estuaries and coastal waters. Numerous studies have demonstrated 

that the variation in the concentration and Fe binding capacity of HS can explain the variation in the distribution of 

dissolved iron (DFe). HS complexation not only prevents the removal of DFe in estuaries and coastal waters but 

also allows DFe to be transported to the open ocean by ocean currents. Furthermore, it can also increase the solu-

bility of Fe in seawater and its bioavailability to phytoplankton and promote its redox cycle. The complexation of 

Fe and HS is influenced by physicochemical factors, such as salinity and pH. Salinity is a vital factor influencing 

the Fe binding ability of HS. A higher salinity results in fewer sites that can coordinate with Fe and an exponential 

decrease in the total coordination amount, whereas a higher pH can increase the HS–DFe complexation. HS can also 

influence the redox reaction of DFe in seawater, thereby affecting the absorption of DFe and its utilization by 

phytoplankton. Therefore, the organic complexation of Fe and HS plays a vital role in the marine biogeochemical 

cycle of Fe, and it is crucial to further study the HS concentration and distribution in seawater. 
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