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Опасность многих тяжелых металлов/метал�
лоидов в почве зависит от их окислительного ста�
туса. Но определение этого показателя представ�
ляет известную трудность. Достаточно сказать,
что широко распространенные методы химиче�
ского фракционирования соединений тяжелых
металлов/металлоидов такой информации не да�
ют [14, 84]. Проблема решилась с появлением ме�
тодов синхротронного излучения, основанных на
использовании ускорителей. Эти методы приме�
няют в различных отраслях науки, в том числе в
почвоведении [36, 46, 77, 83]. Особенно эффек�
тивны синхротроны третьего поколения, в них
элементарные частицы ускоряются в магнитном
поле, образуя мощное рентгеновское излучение
очень высокой яркости и чистоты. Начиная с
80�х годов, хлынул поток информации о состоя�
нии окисленности различных элементов в почве
по данным рентгеновского абсорбционного ана�
лиза [42, 54, 55].

В настоящее время методы синхротронной ра�
диации позволяют изучать состав твердой фазы в
микрообъеме, состояние окисления элементов с
переменной валентностью, распределение тяже�
лых металлов и металлоидов в ненарушенных
почвенных образцах и выявление характера их

связи с фазами�носителями. Для этого использует�
ся рентгеновская микрофлуоресценция (µXRF),
рентгеновская микродифракция (µXRD), анализ
рентгеновских спектров вблизи края полосы
поглощения (XANES) и анализ протяженной
тонкой структуры рентгеновского излучения
(EXAFS). Эта структурная техника имеет необхо�
димую специализацию: чувствительность к сла�
боупорядоченным частицам и достаточный предел
идентификации форм тяжелых металлов при их со�
держании больше 100 мг/кг. Особенно рентгенов�
ский синхротронный анализ эффективен при изу�
чении слабоупорядоченных соединений и элемен�
тов с низкими кларками, когда использование
рентгеновской и электронной дифракции беспо�
лезно. Другое важное преимущество – возможность
изучения образцов при их естественной влажности
[19]. Это направление активно развивается. В 2010 г.
в издательстве Elsevier издан сборник “Синхро�
тронная техника для почв и осадков” в рамках серии
“Успехи почвоведения”. В нем подытожены дости�
жения химиков и минералогов в изучении почв и
донных осадков методами, основанными на син�
хротронном излучении [36, 77].

Методы абсорбционного рентгеновского ана�
лиза позволяют определить окислительный ста�
тус многих химических элементов с переменной
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валентностью [74]. Исследование окислительно�
го статуса, особенно важно для тех опасных тяже�
лых элементов, содержание которых возрастает
при загрязнении почв. Закрепление на природ�
ных и искусственных геохимических барьерах за�
висит от состояния их окисленности.

Цель обзора: обобщить данные об окислитель�
ном статусе мышьяка, сурьмы, селена, урана, ва�
надия, хрома и марганца в почвах с использова�
нием XANES�спектроскопии.

ОПРЕДЕЛЕНИЕ ОКИСЛЕННОСТИ 
ХИМИЧЕСКИХ ЭЛЕМЕНТОВ В ПОЧВАХ 

МЕТОДОМ XANES�СПЕКТРОСКОПИИ

Анализ рентгеновских спектров вблизи края
полосы поглощения (XANES) и анализ протя�
женной тонкой структуры рентгеновского излу�
чения (EXAFS) основаны на сканировании сиг�
нала в ходе абсорбции с очень малым шагом
0.1 эВ. Это позволяет выявить тонкие особенно�
сти структуры соединения, которые не доступны
рентгенофлуоресцентному анализу.

Особенности двух видов синхротронного ис�
следования: анализа спектров вблизи края поло�
сы поглощения рентгеновских лучей и анализа
протяженной тонкой структуры рентгеновского
излучения рассмотрим на примере железа [48].
На первой производной полного спектра выделе�
на пунктиром полоса поглощения рентгеновско�
го излучения для Fe (рис. 1). Основной пик
XANES�спектра лежит в пределах полосы погло�
щения, а два дополнительных – до и после этой
полосы. Предкраевой сигнал отражает электрон�
ные переходы 1s → 3d и характеризует окружение

атомов Fe. Так, у тетраэдрически координирован�
ного Fe в составе магнетита предкраевой сигнал
больше, чем у октаэдрически координированного
Fe. Основной сигнал отражает электронное состоя�
ние элемента, а посткраевой используется для опре�
деления форм элемента. Гидроксиды и оксиды же�
леза (III): ферригидрит FeOOH ⋅ 2Fe2O3 ⋅ 4H2O, ле�
пидокрокит γFeOOH, гетит αFeOOH, гематит
αFe2O3 на первой производной XANES�спектра
образуют три пика. Предкраевой пик фиксирует�
ся при энергии 7111 эВ, основной пик – при 7124,
а посткраевой – при 7145. У Fe(II)�минералов:
сидерита FeCO3, пирротина FeS и биотита поло�
жение основного сигнала на 2–3 эВ ниже, чем у
(гидр)оксидов железа (III). Таким образом, исхо�
дя из положения пика на энергетической шкале, в
почве можно отличать Fe(II)�соединения от
(гидр)оксидов железа (III). Состояние окисления
элементов предварительно устанавливается в мо�
делях. Затем экспериментальные спектры, обыч�
но включающие элемент в различных стадиях
окисления, разлагают на составляющие согласно
эталонам, находящимся в базе данных.

Анализ спектров вблизи края полосы погло�
щения рентгеновских лучей очень эффективен
при определении степени окисления тяжелых
элементов с переменной валентностью, таких как
мышьяк [58, 61], сурьма [57, 79], уран [25, 34, 43],
ванадий [45, 77], селен [62, 80, 85, 86], хром [20,
60, 82], марганец [67, 68, 74]. При этом ценность
XANES�спектроскопии особенно велика для изу�
чения низкокларковых элементов. Например, в
почвах, загрязненных мышьяком, его окисли�
тельный статус можно определить не только с по�
мощью XANES�спектроскопии, но и EXAFS�
спектроскопии. Но окислительный статус селена,
кларк которого в 36 раз ниже, во многих почвах
можно определить только с помощью XANES�
спектроскопии.

Рассмотрим исследование окислительного
статуса мышьяка, сурьмы, урана, ванадия, селе�
на, хрома и марганца в почвах с помощью
XANES�спектроскопии.

М ы ш ь я к  и  ф о р м ы  е г о  о к и с л е н н о �
с т и. Содержание мышьяка в земной коре низкое –
1.8 мг/кг [8]. Кларк мышьяка в почвах – 8.7 мг/кг
[12], по более ранним данным [26] – 6 мг/кг. В
легких почвах содержание мышьяка ниже, чем в
тяжелых, поскольку As приурочен к глинистой
фракции. Минералов мышьяка много, наиболее
распространены сульфиды: реальгар As4S4 и аури�
пигмент As2S3, а также оксид – арсенолит As2O3

[8, 55]. Разнообразие минералов объясняет труд�
ность идентификации фаз As в почвах.

Мышьяк относится к высокотоксичным эле�
ментам первого класса опасности. Добытый мы�
шьяк включается в промышленные циклы, и за�
тем, благодаря растворению минералов, поступа�
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Рис. 1. Первая производная XANES� и EXAFS�спек�
тров Fe�содержащего образца. Полоса рентгеновско�
го поглощения выделена пунктиром. По [48].
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ет в почву и почвенные воды. В Национальном
приоритетном списке США опубликована ин�
формация о 1000 мест, потенциально опасных для
здоровья людей. В этом списке среди неорганиче�
ских поллютантов As по частоте цитирования за�
нимает второе место после Pb [55]. Важным ис�
точником техногенного мышьяка являются As�
содержащие отвалы руд. Присутствие As в отхо�
дах руды, хранящихся длительное время, создает
серьезную опасность для окружающей среды [61].

Подвижность и токсичность мышьяка зависит
от его окисленности: As(III) более подвижен и
токсичен, чем As(V). Наиболее обычные формы
окисленности мышьяка: арсенит (III) и арсенат
(V) – четко различаются на XANES�спектрах
(рис. 2). При этом вид доминирующей формы за�
висит от рН и ЕН. В водной среде при нейтраль�
ном рН арсенат представлен в основном как

 а арсенит имеет форму Н3AsО3 [29]. По�
движность As�минералов контролируется редокс
режимом. Во время увлажнения почвы восстано�
вительные условия способствуют миграции As за
счет прямой редукции As(V) в As(III) или за счет
восстановления его носителя Fe(III) с последую�
щей редукцией высвободившегося As(V). Редук�
ция As(V) в As(III) превращает металлоид в более
токсичную и подвижную форму, сильно ухудшая
качество воды [37].

Подробно изучали окислительное состояние
мышьяка в донном осадке ручья Милл Крик, р�н
Кобальт, Канада по данным XANES�спектроско�
пии [20]. В высушенном осадке до начала его
увлажнения мышьяк имел высшую степень окис�
ленности (V). Это характерно для таких минера�
лов, как Са�арсенат, скородит, As2О5, а также
As(V), адсорбированного на гидроксидах железа.
Через 30 суток редукции с участием глюкозы его
окисленность уменьшилась до (–I), что отвечает
осадку в естественном состоянии, As(–I) входил в
состав саффролита и глаукодота. В реокисленном
осадке у мышьяка окисленность (III), что соот�
ветствует оксиду As2О3 [20].

Очень эффективным оказались синхротрон�
ные исследования частиц мышьяка, образую�
щихся на поверхности корней водных растений
гидрофитов, в загрязненных переувлажненных
почвах [25, 40, 88]. Благодаря поступлению кис�
лорода в корни гидрофитов в зоне ризосферы об�
разуется локальный окислительный барьер, на
котором осаждаются железо и мышьяк, что пре�
пятствует их поступлению в растения.

Синхротронные исследования находят приме�
нение при разработке рекомендаций в практике
искусственного закрепления мышьяка в загряз�
ненных почвах [58, 66].

С у р ь м а  и  ф о р м ы  е е  о к и с л е н н о �
с т и. Сурьма Sb, как и мышьяк, относится к ме�

4,−2Н AsО таллоидам. Кларк сурьмы в земной коре всего
0.2 мг/кг [8]. Число ее минералов велико, среди
них доминируют халькогениды. Главный рудный
минерал – антимонит Sb2S3 [11]. По современ�
ным данным, кларк Sb в почвах менее 1 мг/кг [33].
Трудность идентификации фаз сурьмы в почвах
связана как с разнообразием ее минералов, так и
с малой их концентрацией.

Существуют природные сурьмяные геохими�
ческие провинции, среди них выделяется Фер�
ганская долина в Узбекистане [11]. Содержание
Sb в почве и воде возрастает вблизи сурьмяных
рудников и в местах антропогенного воздействия.
Сурьма рассматривается как опасный поллютант
в США и Европейском Союзе [50, 57]. По своей
токсичности, распространенности и способности
накапливаться она входит в первую десятку наи�
более опасных загрязнителей биосферы [1, 32].

Геохимия сурьмы изучена очень слабо, в совре�
менном учебнике “Химия почв” о сурьме в поч�
вах не сказано ничего [16]. Не удивительно, что
наблюдается разнобой в оценке ее подвижности.
Исходя из общих химических соображений, сурь�
му относят к слабоподвижным анионогенным
водным мигрантам, в одну группу с нетоксичны�
ми элементами Si, P, Ge, а также с As [17]. Однако
Добровольский [9] получил для Sb очень высокий
коэффициент водной миграции Кв = 41.5. Он по�
падает в одну группу с высокотоксичными по�
движными элементами Hg, Se, Cd. У мышьяка
подвижность меньше (Кв = 9), и он относится к
группе менее токсичных элементов Mo, Zn, Cu
[9]. Все же остается открытым вопрос, почему по�
движность сурьмы более, чем в 4 раза выше по�
движности мышьяка? Химики, сравнивая два ме�
таллоида As и Sb, подчеркивают более сильные
металлические свойства сурьмы [8]. Это наводит
на мысль о причине различия в геохимии двух ме�
таллоидов в зоне гипергенеза. Определение окис�
лительного статуса As и Sb с помощью синхро�
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Рис. 2. XANES�спектры поглощения мышьяка в со�
ставе As�гетита и арсенопирита. По [61].
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тронного рентгеновского анализа позволило вы�
явить существенное различие в геохимии этих
двух металлоидов.

Токсичность сурьмы зависит от ее подвижно�
сти в почве. В окисленных водах Sb(V) формирует

катионогенные комплексы  которые об�
разуют неустойчивые осадки Sb2О5 [32]. В сильно
восстановительной среде сурьма (III) образует
устойчивую гидроокись Sb(ОН)3 [50]. В высокой
подвижности Sb(V) кроется коренное отличие ка�
тионогенной сурьмы от анионогенного мышьяка,
который подвижен при низшей степени окислен�
ности.

Сурьма может существовать в четырех окисли�
тельных состояниях (–III; 0; III и V). Поведение
сурьмы требует определения форм ее окисленно�
сти. Окислительный статус Sb определяли в поч�
вах, загрязненных отходами рудника Ичинокава,
Япония [57]. Кроме того, в лаборатории образцы
почв инкубировали с водой при разной влажно�
сти, чтобы выявить влияние редокс потенциала
ЕН на окислительный статус As. XANES�анализ
позволяет четко различать частицы Sb(III) и
Sb(V). В исходных почвенных образцах домини�
рует Sb(V). Она сохранилось и после увлажнения
почвы. Таким образом, подвижная форма Sb(V)
устойчива в широком интервале ЕН.

В почвах, обогащенных (гидр)оксидами желе�
за, окислительное состояние сурьмы изменяется.
Обычно доминирует Sb(V), тогда как Sb(III) в
окислительных условиях обнаруживается в низ�
ких концентрациях [33]. Это может быть резуль�

( )6
,+

Sb ОН

татом окисления Sb(III) гидроксидами железа и
высвобождения Sb(V), особенно вероятного в
карбонатных почвах [50]. По данным EXAFS�
спектроскопии частицы сурьмы в почве не были
представлены Sb(III), а только частицами Sb(0)
или Sb(V), связанными с гидроксидами железа,
преимущественно с гетитом [71].

Исследования почв, загрязненных Sb и Sb2О3

при выбросе плавильных заводов, также показа�
ли, что здесь идут окислительные процессы. В
них техногенные формы восстановленной сурь�
мы переходят в самую окисленную и подвижную
форму Sb(V) [80]. Это затрудняет ремедиацию
почв, загрязненных сурьмой.

У р а н  и  ф о р м ы  е г о  о к и с л е н н о с т и.
Уран занимает 47�е место среди элементов зем�
ной коры (2.3 мг/кг) [8]. В почвах мира содержа�
ние урана варьирует от 0.7 до 10.7 мг/кг [12]. Со�
держание урана в почвах урановых провинций за�
метно больше, чем в обедненных [13]. Так, в
Иссык�Кульской депрессии оно составляет 5.8–
10.7, а в Курской синеклизе только 0.5–0.8 мг
U/кг. При изучении содержания урана в почвах
США установлено, что различия связаны не
столько с типом почв, сколько с гранулометриче�
ским составом: в легких почвах его количество
уменьшается до 0.3 мг/кг, в тяжелых – возрастает
до 10.7 мг/кг [3]. Очень высокие концентрации до
100 мг U/кг связывают с техногенным загрязнением
почв. В среднем в почвах Великобритании содер�
жится 2.6, Канады – 1.2, Польши – 0.79, Индии –
11 мг U/кг. Среднее содержание урана в почвах
стран умеренного пояса составляет 2 ± 1.5 мг/кг [3].

У урана переменная валентность, основные
степени окисленности +4 и +6. Это определяет
его чувствительность к редокс условиям среды. В

окислительных условиях уранил  образует
высокоподвижные соединения [17]. В восстано�
вительной среде U4+ окисляется до стабильного
оксида уранинита UO2. Этим определяется раз�
личное поведение урана в почвах.

Поскольку поведение урана принципиально
различно в зависимости от степени окисления, то
установление его валентности в ненарушенном
образце представляет важнейшую задачу. На
XANES�спектрах показывают сигналы U(VI) и
U(IV), полученные от сдвига энергии (Е) относи�
тельно Ео = 17166 эВ, стандартной энергии LIII�
линии урана. Благодаря высокой чувствительно�
сти синхротронной техники, различие в положе�
ниях спектров U(VI) и U(IV) весьма значительны
и легко поддается дешифровке. На рис. 3 показа�
ны XANES�спектры U(IV) в составе UO2 и U(VI)
в составе UO2(NO3)2 ⋅ H2O. Они сопоставляются
со спектрами урана в загрязненных почвах на тер�
ритории США [25]. Как видно, положение мак�
симумов U(VI) и U(IV) на энергетической шкале
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Рис. 3. XANES�спектры поглощения урана в составе
эталонов: UO2 и UO2(NO3)2 ⋅ H2O, а также спектры U
в загрязненных почвах из Оак Ридж (OR), шт. Тенне�
си, из Хенфордa (HF1) вблизи атомной станции,
шт. Вашингтон, из Саванна Ривер (SR), шт. Ю. Каро�
лина. По [25].
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ощутимо различается, энергия абсорбции U(VI)
больше, чем U(IV). В почвенных образцах уран
находится в опасном, окисленном состоянии.

Один из путей закрепления урана в водонасы�
щеных слоях почвы – химическая редукция U(VI)
за счет Fe(II) при участии диссимиляционных ме�
таллредуцирующих бактерий [34, 38]. Эти бакте�
рии, восстанавливая (гидр)оксиды железа, насы�
щают водный раствор Fe(II), которое восстанав�
ливая U(VI), способствуют выпадению его в
осадок. Изучение этого сложного процесса не�
возможно без применения XANES�спектроско�
пии. Установлено, что в водной среде реакция
Fe(II) c U(VI) катализируется на поверхности ча�
стиц твердой фазы [34, 43]. Поскольку почвенные
частицы покрыты оболочкой из органических со�
единений, то исследователи обращают внимание
на изучение роли органических лигандов в про�
цессе восстановления U(VI) за счет окисления
Fe(II). В модельных опытах использовали синте�
тические коллоидные микросферы c поверхност�
ными карбоксильными функциональными группа�
ми [27]. Применение XANES�спектроскопии вы�
явило следующие особенности. В системе U + Fe +
карбоксил реакция сильно зависит от рН. При
рН 7.5 карбоксилы ингибируют способность
Fe(II) восстанавливать U(VI). Но при рН 8.4 дан�
ная реакция ускоряется. Таким образом, приме�
нение XANES�спектроскопии оказывается очень
эффективным инструментом при изучении как
окислительного состояния урана, так и реакций,
протекающих с его участием.

В а н а д и й  и  ф о р м ы  е г о  о к и с л е н н о �
с т и. Ванадий занимает 19�е место среди элемен�
тов земной коры (136 мг/кг) [8]. В почвах он ассо�
циирован с оксидами железа и титана, обычно
унаследованными от материнской породы. Его
содержание зависит от состава материнских по�
род, много ванадия в сланцах и глинах. В загряз�
ненных почвах значительна доля ванадия техно�
генного происхождения. В золе верховых торфов,
загрязненных нефтью в Западной Сибири, содер�
жание ванадия достигает 2000 мг/кг, что в 20 раз
превышает его фоновые значения [7].

В основном комплексы ванадия анионные, но
в кислой среде они электронейтральные и кати�
онные. У ванадия переменная окисленность: от
+2 до +5, основная окисленность +5. В авто�
морфных почвах в окислительной среде ванадий (V)
мигрирует вглубь и осаждается на окислительном
барьере.

В почвенных оксидах железа обычно какая�то
часть Fe3+ замещается другими металлами, в том
числе ванадием, что определяет геохимическую
общность металлов [77]. Особенно это относится
к двум стабильным формам гидроксидов: гетиту
αFeOOH и монтрозеиту αVOOH. Последний, как

первичный гидроксид, встречается в качестве
тонкозернистых частиц в песчаниках [15].

Каур с соавт. при разных температурах синте�
зировали V�замещенный гетит и изучили его
свойства с помощью XANES�спектроскопии [45].
Замещение ванадия в гетите варьирует от 0.7 до
13.3 моль % и обратно пропорционально темпе�
ратуре синтеза гетита, с максимумом при 5°С. На
рис. 4 представлены XANES�спектры V�замещен�
ного гетита и эталонных соединений ванадия с
разной степенью окисленности. У эталонов по
мере уменьшения окисленности ванадия положе�
ние пика относительно Eo = 5465 эВ снижается, а
сам пик (величина нормализованной абсорбции)
заметно уменьшается. XANES�анализ образцов
гетита с разной степенью замещения ванадием
показывает следующее. Образец V�гетита (Т1) с
максимальным содержанием V = 13.3 моль %
имеет окисленность V(III), а по мере уменьшения
в гетите доли ванадия, его окисленность возрас�
тает до V(V) у образцов Т6 и Т7, содержащих всего
0.8–0.7 моль % V. Таким образом, выявлены сте�
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Рис. 4. XANES�спектры поглощения ванадия в соста�
ве эталонных соединений с разной степенью валент�
ности, а также в составе V�гетита c разной степенью
замещения железа ванадием (образцы Т1, Т6 и Т7).
По [45].
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пени оксиленности ванадия в составе одного из
самых распространенных гидроксидов железа –
гетита.

С е л е н  и  ф о р м ы  е г о  о к и с л е н н о с т и.
Селен занимает 66�е место среди элементов зем�
ной коры (0.05 мг/кг) [8]. Среди его минералов
доминируют халькогениды, включая 69 селени�
дов, которые во многом подобны сульфидам.
Кларк селена в почвах почв США оценивается в
0.36 мг/кг [10]. Из�за низкого содержания изуче�
ние фаз селена в почвах вызывает проблемы.

Некоторые почвы содержат значительный из�
быток селена: в Узбекистане – в зоне ртутно�
сурьмяных месторождений, в России – в Туве и на
Чукотке [11]. Селен сильно накапливается в поч�
вах западной части США, где он входит в состав
пиритов. Когда эти почвы на сланцах орошаются
для нужд сельского хозяйства, литогенный селен
становится подвижным и транспортируется с
дренажной водой в водоемы, где концентрирует�
ся во влаголюбивых растениях и животных, до�
стигая уровня 3000 мг/кг. Такая проблема стоит в
девяти западных штатах США на площади 1.5 млн
акров. Гибель домашнего скота в зоне Западной
фосфатной залежи в штатах Айдахо, Юта и Вайо�
минг, США связывают с высоким уровнем содержа�
ния Se в воде и растениях [69]. При добыче фосфа�
тов пустую породу с низким содержанием фосфора
складируют на поверхности в виде отвалов. В таком
отвале, содержащем сланцы, повышен уровень ре�
дуцированного селена в виде Se(–II) и Se(0) [70].
При выветривании сланцев редуцированные фазы
селена окисляются до Se(IV) и Se(VI), которые бо�
лее растворимы, биологически доступны и подвиж�
ны, чем редуцированные формы.

Применяемая традиционная последователь�
ная химическая экстракция соединений селена
не дает представления о его окислительном стату�

се в почвах [85]. Но рентгеновская абсорбцион�
ная спектроскопия позволяет идентифицировать
частицы Se без разрушения почвы [55, 62, 85, 86].

Изучали частицы Se в почве на рекультивиро�
ванном отвале рудника в районе Западной фос�
фатной залежи в США. Почва образовалась на
сланцах, содержащих сульванит – сульфид меди с
высокой концентрацией Se. Использовали мик�
роскопическую разновидность XANES�спектро�
скопии и микрорентгеновское картирование со�
держание Se в образце. Валовое содержание селе�
на в поверхностном слое составляло 14 (образец
S1) и 26 мг/кг (S3), а на глубине 21–49 см (S2) до�
стигало 70 мг/кг. На XANES�спектрах (рис. 5) чет�
ко различается селен в разных степенях окисле�
ния: Se(–II, 0); Se(IV) и Se(VI), хотя различить
Se(–II) и Se(0) пока не удается [69].

Селен рассеян в почве крайне неравномерно,
даже в микромасштабе. В обогащенных зонах его
содержание положительно коррелировало с Fe,
Mn, Cu, Zn, Ni. Микроскопической XANES�ана�
лиз провели в 16 точках с разной степенью обога�
щенности селеном, что предварительно было вы�
явлено с помощью микрорентгеновского карти�
рования трех образцов почвы [70]. В отдельных
точках почвенной матрицы селен находился в
разных степенях окисления, соотношение трех
форм его окисленности сильно варьировало. Раз�
деление по степени окисления позволяет постро�
ить тройную диаграмму форм селена: условно
элементарного Se(–II, 0), селенита Se(IV) и селе�
ната Se(VI) (рис. 6). Варьирование форм Se на�
глядно показано на тройной диаграмме, которая
отражает изменчивость редокс условий в микро�
объеме почвы. Селенат Se(VI) преобладал только
в одной точке. Селениды и элементный селен до�
минировали в 7 из 16 точках. В остальных восьми
точках селен главным образом был в виде (IV) и
(VI) с небольшой долей (–II, 0). Селен(–II, 0)
рассматривается как унаследованная форма – ме�
таллические и органические селениды присут�
ствуют в сланцах материнской породы. Селенит
Se(IV) и селенат Se(VI) – самые подвижные фор�
мы в окружающей среде – образуются за счет вы�
ветривания и окисления селенидов металлов [69].

Из�за анионогенной формы Se испытывает
конкуренцию за сорбционные места со стороны
других анионов. В силу конкуренции прочноза�
крепляемые анионы: фосфаты и органические
кислоты – заставляют частицы селена перейти в
водную фазу, обеспечивая подвижность селенита
в окружающей среде [31, 41].

Х р о м  и  ф о р м ы  е г о  о к и с л е н н о с т и.
Кларк хрома в земной коре относительно высо�
кий – 122 мг/кг [8]. Число минералов (54) – низ�
кое, наибольшее число его минералов относится к
классу оксидов, среди них 15 хромитов. Хромиты
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держащих образцов. По [69].
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служат фазой�носителей менее распространенных
тяжелых металлов: ванадия и кобальта [11].

Кларк хрома в почвах мира составляет 70 мг Cr/кг
[26]. Некоторые региональные кларки сильно отли�
чаются от общемирового. Кларк для почв США –
всего 40 мг/кг [10]. Это обстоятельство указывает
на важность изучения местного фона для хрома.

Глобальное поступление антропогенного хро�
ма в окружающую среду оценивается величиной
~2630 × 103 т Cr/год [44]. В США хром занимает
третье место среди поллютантов по распростра�
ненности в местах захоронения отходов и второе,
после Pb, среди неорганических соединений [39].
Значительное количество хрома поступает из не�
очищенных промышленных стоков. Это установ�
лено нами в аллювиальных почвах Перми [4].
Гидрогенное загрязнение почв хромом очень ло�
кально, но при этом может достигать высоких
концентраций.

Знание окислительного статуса хрома совер�
шенно необходимо для оценки его подвижности
и опасности в почве: Cr(VI) подвижен и опасен,
тогда как Cr(IV) образует малорастворимые осад�
ки. Изучение частиц хрома в почвах методом
рентгеновской абсорбции оказалось очень про�
дуктивным. Были выявлены подвижные Cr(III)�
органические соединения, а также минералы с
разной окисленностью хрома [28, 90].

Для создания искусственных геохимических
барьеров в почвах, загрязненных хромом, исполь�
зуют различные минеральные редуктанты [22,
23]. Среди них первое место занимает железо, в

связи с этим подробно изучают действие Fe0, а
также Fe(II)�минералов (пирита FeS2 и Fe(II)�
филлосиликатов) в качестве восстановителей
Cr(VI) [47].

Как видно из рис. 7, степень окисления Cr чет�
ко различается на энергетической шкале XANES�
спектра. Минимальная энергия поглощения
Cr(0) составляет 5989 эВ, а максимальная энергия
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селена в разных местах почвы на рекультивированном отвале рудника в районе Западной фосфатной залежи в США.
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Рис. 7. XANES�спектры Cr�содержащих моделей.
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6003.2–6004.3 эВ – характерна для Cr(III). Четко
выделяется также положение Cr(VI) [90].

Влияние соединений железа на восстановле�
ние Cr(VI) изучено Wilkin et al. [90]. Fe�минералы:
элементарное железо, макинавит (никельсодер�
жащий сульфид железа), сидерит FeCO3 и карбо�
натный грин раст сильно редуцировали Cr(VI) до
Cr(IV), что видно по сдвигу максимума в сторону
высоких энергий. Железо (III) в составе гетита
αFeOOH на XANES�спектр сорбированного
Cr(VI) не повлияло.

Из�за особой важности действие различных
Fe�минералов на восстановление Cr(VI) изучено
многими авторами [59, 60, 93]. Приведем данные
о взаимодействии пирита FeS2 с Cr(VI). На рис. 8
видно, что восстановление Cr(VI) пиритом до
Cr(IV) в водном растворе сопровождается окисле�
нием Fe(II) до Fe(III) в зоне пирита, обогащенной
сорбированным хромом. Максимумы пиков при�
ходятся на разные значения энергии. Окисление
Fe(II) пирита до Fe(III) следует из сдвига абсорб�
ционной линии в сторону высоких энергий [60].

М а р г а н е ц  и  ф о р м ы  е г о  о к и с л е н �
н о с т и. Несмотря на высокий кларк Mn в земной
коре – 1060 мг/кг [8], оксиды марганца в почвах
изучены слабо из�за низкой окристаллизованно�
сти [2, 5, 6]. Между тем, в почвах они выполняют
важные функции. Оксиды Mn участвуют в гуму�
сообразовании, окисляя фенолы и хиноны, а так�
же катализируя реакции полимеризации многих
органических соединений [75, 76, 78, 87]. Оксиды
марганца фиксируют в своей решетке тяжелые
металлы – манганофилы: Co, Ni, Zn и др. [53].
Оксиды марганца химически активны: они окис�
ляют Se(IV) до Se(VI), Cr(III) до Cr(VI), As(III) до
As(V). Все эти процессы сопровождаются измене�
нием окисленности Mn.

Идентификация в почвах минералов марганца
сопряжена с рядом трудностей. Традиционная
рентгендифрактометрия оказывается бесполез�
ной, так как слабоупорядоченные оксиды мар�
ганца рентгеноаморфны. Более эффективно изу�
чение минералов марганца с помощью микроди�
фракции электронов [2, 18], однако и она не
позволяет определить окислительный статус Mn.
Многие оксиды марганца гидратированы, и вы�
сушивание почвенного образца влияет на их
структуру: при высушивании Mn2+ окисляется до
Mn3+ и Mn4+ [67, 68, 74]. Идентификации оксидов
марганца стала возможной с использованием
XANES� и EXAFS�спектроскопии [52, 53, 55, 74].
Для агрохимиков особое значение приобрела воз�
можность определять окислительный статус мар�
ганца в ризосфере растений [73] и фотосинтети�
ческом аппарате [64, 72, 92].

Положение Mn(0) на энергетической шкале
XANFS�спектра соответствует 6550 эВ, более высо�
кое состояние окисленности отвечает большей
энергии. Исходя из этого, в почвах определяют со�
держание Mn(II) и Mn(IV). В одном из опытов была
приготовлена смесь, включающая MnSO4 ⋅ H2O (c
Mn2+) и бернессит Na4Mn14O27 ⋅ 9H2O (c Mn4+),
содержащая в сумме 1000 мг Mn/кг и переменной
молярной долей Mn2+ 1.0, 0.8, 0.6, 0.4, 0.2 и 0 [74].
Разбавителем служил корунд αAl2O3. XANFS�
спектры марганца в составе смеси показаны на
рис. 9.

Благодаря высокой окислительной способно�
сти (гидр)оксиды марганца участвуют в окисле�
нии многих органических соединений, в том чис�
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Рис. 8. XANES�спектры Fe в зонах пирита с высоким (1)
и низким (2) содержанием сорбированного хрома.
По [59].
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Рис. 9. XANES�спектры Mn в составе смеси, содержа�
щей 1000 мг Mn/кгm и переменной молярной долей
Mn2+ 1.0; 0.8; 0.6; 0.4; 0.2 и 0, показаны сверху вниз.
По [74].
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ле опасных ксенобиотиков. К их числу относятся
ароматические соединения, включая амины. По�
следние поступают в окружающую среду при про�
изводстве красителей, пестицидов, гербицидов,
газификации угля, добыче нефти [51]. В связи с
этим изучалось участие (гидр)оксидов марганца в
окислении и полимеризации ароматических ами�
нов, что нейтрализует их опасность. Всего изуча�
ли три амина: анилин, α�нафтиламин и ρ�мето�
токсианилин. С помощью XANES�спектроско�
пии исследовали участие (гидр)оксидов марганца
в окислении и полимеризации ароматических
аминов. В ходе их окисления окислительное со�
стояние марганца в почве заметно изменялось.
Степень восстановления марганца согласовыва�
лась с необратимой сорбцией и образованием
больших полимеров из α�нафтиламина и ρ�мето�
токсианилина [51]. Таким образом, определение
степени окисленности марганца оказывается
важным средством контроля ремедиации почв,
загрязненных ароматическими ксенобиотиками.

ЗАКЛЮЧЕНИЕ

Опасность многих тяжелых металлов/метал�
лоидов в почве зависит от их окислительного ста�
туса. Окисленность влияет на закрепление тяже�
лых элементов на природных и искусственных
геохимических барьерах. Но определение этого
показателя представляет известную трудность.
Проблема решается благодаря использованию
методов синхротронной радиации путем анализа
рентгеновских спектров вблизи полосы поглоще�
ния (XANES). Этот метод позволяет изучать об�
разцы при естественной влажности.

Определение окислительного статуса, особен�
но важно для ряда опасных тяжелых элементов
(мышьяка, сурьмы, урана, ванадия, селена, хро�
ма), содержание которых увеличивается при за�
грязнении почв. Подвижность и опасность каж�
дого из этих элементов зависит от степени его
окисленности. Подвижность As, Cr, V, Se выше
при низкой степени окисленности, Sb и U – при
высокой.

Отличие катионогенной Sb от анионогенного
As, который подвижен при низшей степени окис�
ленности, связано с высокой подвижностью
Sb(V). Сильное варьирование форм окисленно�
сти селена Se(–II, 0), Se(IV) и Se(VI) наблюдается
даже в пределах микромасштаба, что говорит о
роли микроредокс условий на соотношение форм
Se. Знание окисленности Cr и U используют для
их закрепления на геохимических барьерах: хро�
ма на окислительном, а урана – на восстанови�
тельном.

Для агрохимиков важно знать окислительный
статус марганца в ризосфере и фотосинтетиче�
ском аппарате растений. Определение степени

окисленности марганца оказывается важным для
контроля ремедиации почв, загрязненных арома�
тическими ксенобиотиками.
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