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中文摘要 

隨著半導體、光電和能源等科技的發展，鎵、銦兩個元素成為重要的原料而被

使用於相關製程中並逐漸釋放至環境中。而排放入水體的污染物排放至環境，可能

進入土壤或地下水系統造成環境污染，亦可能藉由食物鏈或飲水對人體產生風險，

因此必須瞭解這些污染物進入環境後的物種型態與宿命。在土壤環境中，腐植酸對

金屬的宿命扮演重要的角色；水鐵礦廣泛分布於環境中，對許多金屬有錯合能力。

而本研究以腐植酸與水鐵礦，以及與水鐵礦共沉澱的腐植酸作為實驗材料，探討腐

植酸和水鐵礦對鎵和銦的作用機制。在pH 4，與腐植酸錯合的鎵配位環境隨著反應

時間增加趨於穩定；而在pH 7、9，液相中鎵金屬的比例逐漸減少。在鹼性條件(pH9)

下，腐植酸主要是以羧基與鎵進行錯合。可以看到添加水鐵礦(包含共沉澱)，溶液

中鎵的比例皆有下降，在添加水鐵礦後(包含共沉澱組)，添加固體的水鐵礦會影響

腐植酸鎵的外圍電荷，推測鎵可能以表面錯合或吸附與水鐵礦反應。在pH4，銦與

腐植酸形成的結構穩定。這部分推測與鎵的結果類似，主要受到腐植酸在酸性狀態

下的型態影響。而中性和鹼性的部分與鎵不同，顯示鎵和銦與腐植酸錯合的機制有

差異。其差異推測為鎵和銦不同絮聚能力所造成。以EXAFS結果顯示有無添加水

鐵礦，銦可能皆以In(OH)3的物種與腐植酸反應。鎵和銦同為13族元素，但在與腐

植酸的作用機制，以及此機制受水鐵礦的影響皆完全不同。因此未來需要更多研究

探討腐植酸結構、官能基對鎵跟銦的反應機制，以評估鎵和銦污染後的環境宿命與

風險。 

 

關鍵字: 鎵、銦、腐植酸、水鐵礦、X光吸收光譜 
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Abstract 

Recent development of semiconductors and energy industries results in the release 

of trace elements such as gallium (Ga) and indium (In) into the environment. The 

contamination of Ga and In in soil and groundwater may lead the risk to human health 

via food chain. Hence, it is crucial to understand the fate of these trace metals in the 

environment. In soil environments, humic acid and ferrihydrite play an important role in 

the fate of metals in the soil environment. In this study, humic acid, ferrihydrite, and 

ferrihydrite-humic acid co-precipitates were investigated for the retention mechanisms of 

gallium and indium in aqueous solution. The complexation of gallium and humic acid 

tends to be stable along with the reaction time at pH 4, whereas the proportion of gallium 

in the aqueous phase gradually decreased at pH 7-9. Humic acid may form a smaller 

structure which results in increasing complexation of gallium and humid acid, causing 

flocculation over time. Under alkaline conditions (pH9), humic acid mainly complexed 

with gallium via the carboxyl group. The proportion of gallium in the solution was shown 

to be reduced after the addition of ferrihydrite (including co-precipitation). Ferrihydrite 

influenced the external charge of gallium humate. As the external charge of gallium was 

influenced by ferrihydrite, gallium is suggested to react with ferrihydrite by surface 

complexation or adsorption. Similarly, the complexation of indium and humic acid was 

shown to be stable at pH 4. However, the complexation of humic acid with gallium or 
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indium varied in neutral and alkaline conditions, indicating that gallium and indium ions 

exhibit different complexation mechanism with humic acid and different flocculation 

abilities of the complexes. Indium was suggested to react with humic acid in the form of 

In(OH)3 with or without the presence of ferrihydrite (including co-precipitation) 

according to EXAFS results. Although, gallium and indium are both group 13 elements, 

their complexation mechanisms with humic acid and the influence of ferrihydrite on the 

complexation are completely different. Further studies are needed to elucidate the effect 

of the structure and functional group of humic acid on the complexation mechanisms of 

gallium and indium with humic acid for understanding the fates and potential risks of 

gallium and indium in the environment. 

 

 

Key words: Gallium; Indium; Humic acid; Ferrihydrite; X-ray absorption spectroscopy 
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第一章 前言 

鎵和銦是地殼中豐度較低的金屬，鎵地殼平均濃度約為15至19 mg kg-1，銦則

約為0.05至0.25 mg kg-1 (Kabata-Pendias and Mukherjee, 2007; Wood and Samson, 

2006)。隨著半導體、光電和能源等科技的發展，鎵和銦兩個元素成為重要的原料

而被使用於相關製程並逐漸釋放至環境中(White and Hemond, 2012)，因此鎵和銦

對環境污染的問題也逐漸浮現。已有相關研究發現新竹科學園區附近地區地下水

及工業園區下游含有鎵和銦，濃度分別為7.91-41.39 g L-1和0.95-20.05 g L-1，並

認為是由於工業園區的放流水造成地下水中鎵和銦濃度增加  (Chen, 2006; 

Połedniok, 2008)。 

到目前為止，鎵和銦的研究主要在從LED、半導體中回收鎵和銦的技術、萃取

效率的提升(Sturgill et al., 2000; Zhao et al., 2012; Swain et al., 2015)以及土壤礦物對

其錯合行為。然而鎵和銦在環境的物種以及毒性尚未完全釐清 (Nakayama and 

Egawa, 1997; Sasaki et al., 2016)。鎵和銦在環境中主要為三價以及水解形式存在

(Ga/In(OH)2+, Ga/In(OH)2
+, Ga/In(OH)3以及Ga/In (OH)4

−)，此外這兩個元素可能會與

無機官能基(HS−)形成錯合物進而沉澱，亦可與氫氧基以及羧基錯合(Wood and 

Samson, 2006)。一旦鎵和銦進入到水體中，可能在自然水體中形成錯合物沉澱，抑

或是增加其移動性，甚至可能累積至土壤，因而進入食物鏈。 

在水體和土壤系統中，金屬污染物的移動性和生物可利用性決定它的污染風

險。在這些系統中，金屬污染物與普遍存在的鐵、鋁、錳水合氧化物以及有機物質

和黏土礦物的交互作用非常重要，因為它們影響污染物的分布和傳輸。而土壤中重

要組成之一，有機物質因為具有錯合重金屬/污染物的能力，被認為是影響土壤中

元素移動性及可利用性的重要物質(Shaheen et al., 2013)。腐植酸是一種環境中常見

的有機物質，許多研究發現腐植酸會與金屬元素錯合，進而影響金屬在水相環境的

固定以及傳輸(Ritchie, 1995; LeBoeuf and Weber, 2000; Zhou et al., 2005)。因此腐植

酸對在土壤環境中金屬的傳輸以及固定扮演重要的角色。少數研究指出銦會與腐
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植酸形成鍵結(Guangzhong et al., 1999)。而有研究指出腐植酸與鋁會形成錯合

(Tipping et al., 1988; Clarke et al., 1995)，推測同為13族的鎵跟銦亦可能與腐植酸形

成錯合物。因此需要進一步的研究探討鎵跟銦與腐植酸的交互作用。 

水鐵礦廣泛分布於自然界中水體和土壤環境中(Bowles, 1997)。水鐵礦具有高

表面積以及反應活性，因此對許多金屬元素(如銅、鉛、鋅)有很大的錯合能力(Vu, 

Shaw et al., 2010)。此外，水鐵礦會受到環境因子(例如pH、溫度)的影響而轉變為

其他鐵氧化物。例如在pH較高的環境下，會傾向於轉變為針鐵礦以及赤鐵礦

(Schwertmann et al., 2004; Shaw, 2005)，而有研究指出某些金屬元素(例如鈦、錳、

鎳)可能在水鐵礦轉變的過程中進入至針鐵礦以及赤鐵礦的結構，進而限制其移動

性(Ford et al., 1997; Liu et al., 2012)。另一方面，腐植酸含有許多活性官能基，如羧

基、胺基等(Koopal et al., 2005)，使腐植酸容易錯合在鐵氧化物上(Saito et al., 2004)，

並影響鐵氧化物的物種轉變(Chen et al., 2015)。 

因此當鎵和銦藉由河流、土壤、地下水等途徑進入到環境中，是否會與腐植酸

錯合，形成沉澱或是增加移動性；水鐵礦與腐植酸的交互作用，是否會影響鎵和銦

與腐植酸的反應；以及鎵和銦是否會類似鈦、錳、鎳金屬固定於水鐵礦中，對其移

動性、生物有效性的影響是值得被關注的。然而，現今多數與鎵和銦有關的研究多

為半導體工業回收、性質改良，對於鎵和銦釋放到環境的相關研究有限。為了瞭解

鎵和銦釋放至環境後，環境中的介質對鎵和銦的影響。本研究以腐植酸與水鐵礦，

以及與水鐵礦共沉澱的腐植酸作為實驗材料，以模擬鎵和銦釋放至環境所接觸的

介質。探討腐植酸和水鐵礦對鎵和銦的作用機制，了解其移動性和生物有效性，才

能及早了解污染的危害並預防。  
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第二章 文獻回顧 

第一節 鎵與銦 

1.化學性質與應用 

鎵在周期表為 III族元素，近室溫條件下（29°C）為液態。主要為三價 Ga3 +氧

化態存在。離子半徑(0.62Å )與 Al3 +(0.54 Å )和 Fe3 +(0.64 Å )相近，使其能同構取代

於鐵鋁礦物的結構中，並可能取代人體中的鐵(Wood and Samson, 2006; Sillanpää et 

al., 2018)。鎵易於 OH−、F−錯合。在 pH值小於 3的環境下，鎵主要是 Ga3 +為主要

物種，而在 pH值大於 4.5的環境下則以 GaOOH、 Ga(OH)4
-為主(Wood and Samson, 

2006)。鎵主要用於電路和光電子設備，包含 LED和太陽能電池等。此外鎵亦被使

用於藥物中，其中放射性同位素 67Ga和 68Ga可作為顯影劑，而穩定的鎵化合物會

作為化學治療劑，用於治療高鈣血症(Fowler and Sexton, 2007; Chitambar, 2010)。 

銦在周期表中和鋁(Al)、鎵(Ga)、鉈(Tl)同為 III族元素。它主要以 In3+氧化態

存在，在極端情況下亦能形成 In+，離子半徑為 0.80Å。在環境水系統中，在 pH 低

於 4.5的環境中，銦主要是以 In3+為主要物種，而在中性環境中則是以 In(OH)3
0為

主。與鎵類似，銦主要會和 OH−、 F−及醋酸根形成鍵結，但亦會和 HS−錯合，且

在低 pH的情況容易和 Cl−形成錯合(Wood and Samson, 2006)。銦主要用於平板和

液晶顯示中器的氧化銦錫(ITO)，也用於LED和高效光伏電池(Jorgenson and George, 

2004)。此外放射性同位素 111In 則常用於醫學成像和生物分佈研究(Lahiri et al., 

2013)。這兩種元素的需求近幾年有急遽上升，因其具有高電子移動力等化學特性

而難以被取代(Bi and Westerhoff, 2016)。 
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2.環境濃度與來源 

鎵和銦因為人為活動而進入我們的生活圈，主要途徑為礦場冶煉及工業使用，

鎵和銦在地殼平均濃度分別為 15.0-19.0 mg kg-1及 0.05 至 0.25 mg kg-1，而鎵在地

下水中的濃度範圍則約為 0.1 至 72 μg L-1 (Kabata-Pendias and Mukherjee, 2007; 

Wood and Samson, 2006)。因為離子半徑的相似性， Ga3+經常替代 Al3+和 Fe3+， 形

成岩石的礦物(Burton and Culkin, 1978)，因此鎵常在鋁礦、鋅-鉛-銅礦中被發現，

而銦出現在錫石礦等礦物中。而礦物冶煉增加了鎵與銦在自然環境中的背景值

(Geldron, 1983)，如在美國受採礦影響的溪流中，銦濃度是自然界中的 10,000 倍

(White et al., 2017)；在法國的冶煉廠附近的河流沉積物中發現了高濃度的銦（高達

75 mg kg-1）(Boughriet et al., 2007)。 

因為鎵和銦大量應用於在半導體、光電產業中使用，環境中的鎵和銦濃度明

顯提升，形成潛在的環境污染物。有文獻指出電子廢棄污染場址以及工廠地區皆

有高濃度的鎵跟銦。在日本，河流中因為人為活動造成的銦濃度為 1 至 14.7 pmol 

kg-1；而泰國河流測得的銦濃度則為 0.03 to 0.4 pmol kg-1 (Wood and Samson, 2006)；

在台灣，新竹科學園區的地下水測得鎵和銦的濃度分別為 7.91-41.39 μg L-1 和

0.95-20.05 μg L-1 (Chen, 2006)；在印度，電子廢棄物處理場、回收場的地區亦測得

高於當地背景值的鎵和銦濃度(0.6 mg kg-1及 0.051 mg kg-1)(Tokumaru et al., 2017) 

另一方面，由於檸檬酸銦常於在診斷腫瘤中使用，因此銦可能藉由醫院廢水排放

至環境(Anderson and Welch, 1999)。 
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3.接觸與毒性 

人類接觸到鎵和銦的途徑主要為在工作接觸、受工業排放水污染的地下水和

河流，以及污染土壤所種植的作物。半導體製造業中，工人可能暴露於包括鎵

(Ga)、銦(In)等 III A、IV A金屬(Chen, 2006; Liao et al., 2006)，有研究指出，工人

暴露於銦化合物環境，會造成肺部疾病(Tanaka et al., 2010)。前人研究觀察鎵金屬

對海洋魚類的影響(Onikura et al., 2005)；有研究使用淡水蝦類進行了急性毒性試

驗，做為水生生態系統的毒性指標，實驗結果中鎵和銦 96h-LC50分別為 2.77 mg 

L-1和 6.89 mg L-1 (Yang, 2014)，以及使用斑馬魚觀察鎵和銦對其發育及行為影響

(Olivares et al., 2016)。並發現鎵和銦對植物有負面影響，如會抑制水稻根的生

長，且水稻植株中積累的養分也明顯減少等(Syu et al., 2017)。鎵和銦金屬具有多

種毒性，並可能增加動物和人類中罹患癌症的風險(Fowler et al., 1993)。 有研究

對不同銦化合物進行毒性測驗，結果如下表一(White and Hemond, 2012)，而鎵、

銦對小鼠的半致死濃度值(LD50)分別為 80.80、7.45 mg L-1 (Hart and Adamson, 

1971)。而多數對於人類毒性研究多為高暴露在鎵和銦環境或是直接接觸的情況，

但卻很少對於環境中流佈的鎵和銦污染對於人體之影響，主要原因為自然環境中

鎵/銦背景值非常低。因此鎵和銦在環境中物種以及造成的毒性仍尚未完全釐清。 
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表 1、不同銦化合物的急毒性(White and Hemond, 2012) 

 LD50 = lethal dose 50 (dose at which 50% of organisms die); IC = inhibitory concentration; TC = toxic concentration (based on growth rate, not mortality); EC = effective 

concentration; MTC = microbial toxic concentration, essentially EC50; TEC = threshold effect concentration (as indicated by significant cell viability reduction) 

  

Compound Species Acute toxicity measure Value 

InCl3 Mice, intravenous LD50 12.5 mg kg-1 

InCl3 Mouse fibroblast cells TC50 2300M 

InCl3 Hamster kidney cells TC50 2110 M 

InCl3 Human gingival fibroblasts TC50 4200 M 

In2O3 Mice, intravenous LD 50 0.3 mg kg-1 

In(NO3)3 Rats, intraperitoneal LD50 5.55 mg kg-1 

InCl3 Americamysis babia LC50 30,48 mg L-1 

InCl3 Brachionus plicatilis LC50 24.42 mg L-1 

InCl3 Artemia salina LC50 51.00 mg L-1 

InCl3 Sillago japonica LC50 > 20 mg 

ITO (nanomaterial) Hydra attenuata (invertebrate) EC50 Very toxic (0.1-1 mg L-1) 

ITO (nanomaterial) Pseudokirchneriella subcapitata(alga) IC50 Toxic (1-10 mg L-1) 

ITO (nanomaterial) 11 microbial species (MARA assay) MTC (~EC50) Harmful (10-100 mg L-1) 

ITO (nanomaterial) Thamnoplatyurus platyurus(invertebrate) LC50 Harmful (10–100 mg L-1) 

ITO (nanomaterial) 

Photosynthetic enzyme 

complexes (PECs) from spinach 

IC20 Harmful (10–100 mg L-1) 

ITO (nanomaterial) Vibrio fischeri (bacteria) IC25 Not toxic (>100 mg L-1) 

ITO (nanomaterial) trout primary hepatocyte cells TEC Not toxic (>100 mg L-1) 

InCl3 Tilapia larvae LC50 170 M 

In(NO3)3 Vibrio fischeri (bacteria) EC50 at 24 hr 0.06 mM 

In(NO3)3 Chlorella vulgaris (alga) EC50 at 24 hr 0.68 mM 

In(NO3)3 Daphnia magna (cladoceran) EC50 at 24 hr 0.28 mM 

In(NO3)3 PLHC-1 fish cell line EC50 at 24 hr 5.9 mM 
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第二節 腐植酸 

1.性質與來源  

腐植質主要由植物及自然殘體，分解與轉化後而生成(MacCarthy, 2001)，而腐

植質廣泛存在於土壤環境及水體中，是環境中重要的化合物(Matilainen et al., 2011)。

有研究指出，自然環境中，土壤內的有機質有 60-70%為腐植質(Woodwel et al., 1978)，

而水質處理廠的水中有 3–28％的溶解有機物為腐植質(Imai et al., 2002 ; Moura et al., 

2007)。腐植質內包含腐植酸及黃酸，兩者差異主要在分子量及官能基含量，腐植

酸含有較少含氧官能基。腐植酸主體結構為多環的芳香族構造，含有大量官能基，

主要為酚基、羧酸、烯醇、醌和醚官能團組成，也可能包括糖和胜肽(Stevenson, 1994)。

而腐植酸的化學組成會受到地理、氣候、有機質來源及生化條件所影響。腐植酸的

結構會影響腐植酸的溶解度、金屬螯合能力及親水、疏水能力，因此被使用在不同

研究領域上。在藥物領域上，腐植酸的羧酸、醇官能基團能具有影響病毒、免疫系

統等生理活性；在農業領域上，腐植酸會影響植物成長、養分吸收。且腐植酸產生

的活性氧會影響細菌及真菌對植物的影響(de Melo et al., 2016)。 

2.腐植酸與金屬 

腐植酸具有高陽離子交換容量和比表面積的性質，因此能與重金屬進行反應。

腐植酸與重金屬的錯合能力強，因此會影響重金屬在水相的傳輸，並同時影響腐植

酸跟重金屬在環境中的行為(Yang et al., 2011; Tang et al., 2014)。而腐植質上的羧基

(-COOH)和酚類結構上的(-OH)是主要與金屬錯合的重要官能基(Datta et al., 2001) ，

且腐植酸與金屬的錯合強度會受到土壤 pH和離子強度所影響(Andrino, 2001)。 

歷年有許多研究在探討腐植酸與金屬的交互作用，包含腐植酸與重金屬的錯

合，顯示腐植酸與金屬作用主要會受到環境中的酸鹼值及金屬種類影響，並指出部

分重金屬在與土壤中有機質中小分子有機酸錯合後，移動性及生物有效性增加，而

與腐植質則可能降低移動性(Boruvka and Drabek, 2004)。研究指出污染的土壤中，

Cu與 Zn等重金屬分布與腐植酸相關，且與腐植酸錯合的總量與土壤 pH呈負相關

https://www.sciencedirect.com/topics/materials-science/peptide
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(Boruvka and Drabek, 2004; Reyes-Solís et al., 2009) 。在重金屬中，Cu對腐植酸的

親和力較大，而 V、Cr、Ni、Zn和 Pb對腐植酸的親和力較弱(Ding et al. 2019)。而

以黏土礦物-腐植酸錯合物錯合的 Cu、Cd 及 Ca 有不同親和力(Cu>Cd>Ca)，且受

到 pH影響(Evangelou et al., 1999)。 

金屬離子主要與腐植酸的羧基反應， pH值越高，金屬與腐植酸錯合的比例亦

會提升。在 pH <5時，僅部分的羧基官能基(-COOH)與金屬離子反應，在 pH 6–7

時，多數的羧基官能基皆與金屬反應。而特定金屬，如 Pb、Ag、Hg和 Cu在低 pH

（<5）條件下，能與酚類結構上(-OH)反應(Martyniuk and Wieckowska, 2003) 。有

研究發現銦在與腐植酸反應後產生鍵結後，增加銦的移動性，而鎵則無明顯差異，

推測為兩種金屬對於腐植酸不同的親和力造成，進而影響在多孔介質下的傳輸。腐

植酸改變金屬的移動性及遲滯現象，影響金屬在水相環境的固定以及傳輸

(Ringering et al., 2019) 。有許多文獻研究關於鎵和銦與小分子有機酸反應，如鎵和

銦在酸性條件下會與果酸 AHA(α-hydroxyl acids)形成相對較強的多核錯合物

(Ivanova et al., 2015)，且會與醋酸形成橋連(Bridging)的聚合物(Mensinger et al., 

2009)。 
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第三節 水鐵礦 

1. 物理與化學性質 

鐵氧化物是陸地系統中普遍存在的礦物，由於它們的高表面積和高吸附能力，

被認為是許多過渡金屬/準金屬(例如，銻和砷)、營養元素(例如，磷)和有機物(OM)

的主要匯聚池(sink)，因此在地球化學的元素循環中扮演重要角色 (Schwertmann 

and Taylor, 1989; Mak et al., 2009; Wan et al., 2013)。水鐵礦在鐵氧化物中為較不穩

定的礦物型態，在與水中 Fe（II）交互作用，水鐵礦容易轉變為更穩定形式的 Fe

氧化物(例如，纖鐵礦，針鐵礦，磁鐵礦)(Pedersen et al., 2005)。水鐵礦對生物地球

化學循環有深遠的影響，因為特定細菌會使用水鐵礦進行呼吸作用，且水鐵礦為生

物利用性最高的鐵化合物(Benner et al., 2002; Pallud et al., 2010)。 

2. 水鐵礦與腐植酸 

有機質與鐵礦物常一起出現在土壤中(Lalonde et al., 2012)，且有機物和鐵礦物

之間的交互作用會影響鐵礦物的特性和行為以及土壤中有機碳的有效性。例如，有

研究指出土壤中與鐵礦物反應的碳可以防止微生物的礦化作用(Torn et al., 1997)。

亦有研究探討關於在自然環境中，有機質對水鐵礦與金屬交互作用的影響。錯合在

水鐵礦上的腐殖酸，使水鐵礦轉變成赤鐵礦/針鐵礦反應速度降低，影響砷、鉛與

鐵氧化物錯合，改變金屬在環境中的宿命(Hu et al., 2018; Lu et al., 2019)。 

此外有機質的存在會影響水鐵礦的結構，水鐵礦和有機物反應生成的晶體其

結構較小且有較多的晶體缺陷(Cismasu et al., 2011)，亦有研究發現與有機質共沉澱

生成的水鐵礦的表面積比純水鐵礦小，且不易轉變為次生礦物 (Cornell and 

Schwertmann, 1979)，因為與水鐵礦共沉澱或吸附在水鐵礦的有機質發現都會抑制

水鐵礦轉變成次生礦物(Jones et al., 2009; Chen et al., 2015; Zhou et al., 2018)。有研

究探討腐植酸與水鐵礦的共沉澱物的性質，發現共沉澱物主要受到腐植酸上的酚

類結構上的官能基解離而影響共沉澱物的大小和表面負電荷，而受羧酸官能基的
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影響較小。而此現象會使腐植酸與水鐵礦的共沉澱物帶負電位的表面增加，進而增

加共沉澱物的分散性(Angelico et al., 2014)。 

綜合以上文獻整理，鎵和銦在與腐植酸錯合，可能會增加其原本在中性和鹼性

條件下的移動性，增加在環境流佈的風險。而是否會隨著時間脫附，進而產生沉澱，

尚未清楚。鎵離子與鐵離子半徑接近，在水鐵礦存在的情況下，與腐植酸錯合的鎵，

是否會同構置換進入鐵氧化物的結構，減少移動性及生物有效性，抑或是錯合於表

面。添加鐵氧化物是否會影響腐植酸與鎵和銦的錯合反應仍不清楚。因此本研究目

的是探討腐植酸對鎵、銦的錯合。觀察腐植酸錯合鎵和銦隨時間的改變，鎵和銦是

否有脫附以及沉澱現象發生，以及添加水鐵礦對錯合反應的影響，觀察鎵和銦是否

會在水鐵礦轉變過程中，進入到水鐵礦的結構中，抑或是錯合在鐵氧化表面。 以

了解其進入環境後，在土壤中的移動性和生物有效性。 
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第三章 材料與方法 

第一節 材料純化與合成 

1.腐植酸純化 

錯合實驗所使用的腐植酸為市售(Sigma-Aldrich)工業級含鈉腐植酸(Humic acid，

簡稱HA)，並將HA依照參考文獻方法進行純化。秤取50 g HA於塑膠燒杯後，添加

0.1 g的氟化納(NaF)，去除腐植酸中的石英砂；以0.01 N 氫氧化鈉(NaOH)將HA溶

解，溶解完成後；以0.01 M 鹽酸(HCl)沉澱，重複3次(Kim, Buckau et al., 1990)；並

以0.1 M HCl清洗HA，將HA懸浮液以20000rpm離心，重複上述步驟清洗數次後。

以火焰式原子吸收光譜(FASS,Flame Atomic absorption spectroscopy)測量上清液無

測得鈉離子(Na+)即完成純化，若測得Na+則再繼續進行清洗的步驟，將純化好的HA，

利用冷凍乾燥機(Kingmech, FD4.5-8P-D)進行冷凍乾燥後，存放於室溫下備用。 

2.水鐵礦合成 

依據參考文獻(Bowles, 1992)計算所需硝酸鐵(Fe(NO3)3)和調整至pH 9的NaOH。

取40 g Fe(NO3)3將溶於純水後，將330 ml 0.1N NaOH以燒杯迅速添加至FeNO3溶液，

而最後20滴的NaOH以滴管方式緩慢添加，並以0.1N NaOH將pH值調整至9。水鐵

礦(Ferrihydrite，簡稱Fh)快速生成後，收集紅色固體，並以透析膜進行24小時透析，

其間需定時更換透析裝置的純水，並於24小時後測定電導度(<1 μ S cm-1)，以確認

透析完成，以20000 rpm離心後收集固體，並將固體利用冷凍乾燥機進行冷凍乾燥。 

3.水鐵礦、腐植酸共沉澱 

將合成好的水鐵礦秤重，計算水鐵礦合成的產率後，取重量比與水鐵礦為1 : 1

的HA的溶於純水後，加入40 g Fe(NO3)3，並迅速以0.1N NaOH調整pH值至9。將溶

液進行透析24小時後，其間需定時更換透析裝置的純水，並測定電導度(<1 μS cm-

1)，確認透析完成。以0.001 M 硝酸(HNO3)和0.01 M 硝酸鈉(NaNO3)背景溶液配置

成6 g L-1 HA-Fh共沉澱溶液。 
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第二節 實驗溶液配置 

1.背景溶液 

以 HNO3與 NaNO3配置 0.001 M HNO3, 0.01 M NaNO3作為後續實驗使用的背

景溶液。 

2.金屬母液 

將硝酸鎵[Ga(NO3)3]和硝酸銦[(InNO3)3]分別溶入pH 2的 0.01 M NaNO3溶液，

分別配製成0.02 M的鎵和銦金屬母液以供後續腐植酸錯合實驗使用。 

3.腐植酸懸浮溶液 

將純化後的HA粉末，以背景溶液配置為6 g L-1的HA懸浮溶液 (0.001 M HNO3, 

0.01 M NaNO3)，並將pH調整至2。 

 

第三節 錯合實驗 

錯合實驗主要分為 2種金屬，為鎵和銦，且各有 3種處理，分別為 1. 與腐植

酸處理組；2. 與腐植酸混合後添加水鐵礦處理組；3. 與腐植酸-水鐵礦共沉澱物處

理組，合計 6種錯合實驗。每種處理會調整樣品分別到 pH 4、pH 7和 pH 9，各樣

品皆進行 3重複。 

1.實驗步驟 

A. 鎵或銦與腐植酸處理組 

加入 10 mL 6 g L-1的 HA懸浮溶液於離心管中，秤重記錄。再加入 10 mL 0.2 

mM Ga(NO3)3或 In(NO3)3溶液 (背景溶液為 0.001 M HNO3, 0.01 M NaNO3)於離心

管中，秤重記錄。在樣品快速攪拌的情況下，加入 0.01 M NaOH溶液，滴定至 pH 

4、pH 7和 pH 9。以 0.01 M NaNO3溶液將溶液總重量調整至其他 pH值相同的重

量，以平衡各樣品溶液中腐植酸與金屬濃度。 
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以 200 rpm持續震盪，鎵處理組反應時間為 1至 49天，以 7天為區間做一個

處理；銦處理組反應時間為 1至 80天，以 7天為區間做一個處理。反應時間到達

後，以 0.45 m 濾膜過濾，分別收集固體和濾液。後續固體進行 X 光吸收光譜分

析。而濾液以感應偶合電漿原子放射光譜儀  (Inductively couple plasma optical 

emission spectrometry, ICP-OES) 測定平衡溶液中鎵或銦濃度。 

B. 鎵或銦與腐植酸混合後添加水鐵礦組 

加入 10 mL 6 g L-1的 HA懸浮溶液於離心管中，秤重記錄。加入 10 mL 0.2 mM 

Ga(NO3)3或 In(NO3)3溶液 (背景溶液為 0.001 M HNO3, 0.01 M NaNO3)於離心管中，

秤重記錄。樣品快速攪拌的情況下，加入 0.01 M NaOH溶液，滴定至 pH 4、pH 7

和 pH 9。以 0.01 M NaNO3溶液將溶液總重量調整至管重與其他 pH值相同的重量

後，以平衡各樣品溶液中腐植酸與金屬濃度。最後再加入 0.06 g的水鐵礦。 

以 200 rpm持續震盪，鎵處理組反應時間為 1至 18天，以 7天為區間做一個

處理；銦處理組反應時間為 1至 42天，以 7天為區間做一個處理。反應時間到達

後，以 0.45 m 濾膜過濾，分別收集固體和濾液。後續固體進行 X 光吸收光譜分

析，而濾液以 ICP-OES 測定平衡溶液中鎵或銦和鐵的濃度。 

C. 鎵或銦與腐植酸-水鐵礦共沉澱物處理組 

加入 10 mL 6 g L-1的腐植酸-水鐵礦共沉澱物懸浮溶液於離心管中，秤重記錄。

加入 10 mL 0.2 mM Ga(NO3)3或 In(NO3)3溶液 (背景溶液為 0.001 M HNO3, 0.01 M 

NaNO3)於離心管中，秤重記錄。樣品快速攪拌的情況下，加入 0.01 M NaOH溶液，

滴定至 pH 4、pH 7和 pH 9。以 0.01 M NaNO3溶液將溶液總重量調整至管重與其

他 pH值相同的重量，以平衡各樣品溶液中腐植酸與金屬濃度。 

以 200 rpm持續震盪，鎵處理組反應時間為 1至 18天，以 7天為區間做一個

處理；銦處理組反應時間為 1至 42天，以 7天為區間做一個處理。反應時間到達

後，以 0.45 m 濾膜過濾，分別收集固體和濾液。後續固體進行 X 光吸收光譜分

析，而濾液以 ICP-OES測定平衡溶液中鎵或銦和鐵的濃度。 
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第四節 化學分析 

1. 金屬濃度分析 

將濾液以0.45 m濾膜過濾後，平衡溶液中的鎵、 銦及鐵會以ICP-OES測定濃

度。結果討論的部分，會將測得濃度轉換成溶液中鎵和銦占總添加量的百分比表示。 

[
溶液中鎵或銦金屬總量

添加的鎵或銦金屬總量
] × 100% 

2. X光吸收光譜分析 

X光吸收光譜分析在國家同步輻射研究中心  (National Synchrotron Radiation 

Research Center, NSRRC, Taiwan) 進行。X光吸收光譜包括X光吸收近邊緣結構(X-

ray Absorption Spectroscopy, XANES)及 X光吸收精細結構 (Extended X-ray 

Absorption Fine Structure, EXAFS)兩部分。XANSE部分是指能譜範圍從目標元素之

吸收邊緣約40eV之間，而EXAFS為能譜範圍從目標元素之吸收邊緣後1000eV之間。

在17C光束線進行無添加水鐵礦的樣品Ga之K edge X光吸收圖譜分析。在TPS44光

束線進行其餘樣品Ga之K edge 吸收圖譜及In之K edge X光吸收圖譜分析。X光吸

收光譜的數據以Athena和Artemis進行處理，並在Athena進行Linear combination 

fitting(LCF)。 

3. Visual Minteq 

以Visual Minteq模擬鎵和銦在本實驗系統中的物種分布。 
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第四章 結果與討論 

第一節 腐植酸對鎵和銦的錯合作用 

1. 鎵 

本實驗在 pH 2的條件下，將鎵與腐植酸進行反應，再將溶液調整至 pH 4、pH 

7和 pH 9。以 Visual minteq模擬(表 2)，鎵在 pH 2溶液中的主要物種為 Ga3+，在

pH 4、pH 7和 pH 9溶液中的主要物種為 GaOOH(s)沉澱，而腐植酸的型態不穩定，

主要會受到 pH 影響，在本實驗可通過 0.45 m 濾膜定義為可溶性有機碳(可溶性

腐植酸),而不可通過的固體則定義為顆粒性腐植酸。 

圖 1為腐植酸對鎵錯合動力學實驗結果。可以觀察到 pH 4 的處理組在不同反

應時間處理後，溶液中鎵的比例沒明顯變化，溶液中的鎵大約都維持在

14.18±1.21 %，顯示鎵金屬與腐植酸錯合穩定。有研究指出在 pH 4的條件下，腐

植酸為不易溶解膠體狀態，但仍可在液相中測得少量可溶性有機碳(廖, 2019)，推

測與腐植酸錯合的鎵在過濾步驟多被保留在固體相，而約為 14.18 %的可溶性有機

碳錯合的鎵則存在於液相。而在 pH 7 和 pH 9 的條件下，鎵金屬隨著反應時間增

加而減少在液相的比例，而且在 28天前有明顯的變化。此外 pH 7和 pH 9處理組

的鎵在溶液中的百分比皆較 pH 4處理組高。推測主要是因為在中性、鹼性條件下，

腐植酸結構不穩定而轉變成分子量較小的有機分子(Lead et al., 1998; Kinniburgh et 

al. 1999)，導致溶液中的可溶性有機碳(DOC)含量增加，增加了可以與鎵錯合的有

機碳，進而提高溶液中鎵的比例。但隨著反應時間增長，鎵的配位改變，抑或是絮

聚現象的發生，因此溶液中鎵的含量在反應時間拉長後會逐漸下降，這部分會在

EXAFS數據部分進一步討論。 

在進行完腐植酸和鎵的錯合反應後，將以 0.45 m濾膜收集到的固體進行 X光

吸收光譜分析，以觀察不同溶液 pH值及反應時間對鎵與腐植酸配位環境的影響。

圖 2為不同溶液 pH值、反應時間下腐植酸與鎵金屬反應的 X光吸收光譜。從圖 2
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可以看到在不同 pH 環境下，鎵的 X 光吸收光譜的振動波峰變化，顯示鎵有不同

的配位環境，並隨著反應時間有不同的變化，顯示鎵和腐植酸錯合反應會受到 pH

和時間影響。在 pH 4的條件下(圖 2 (a))，可以看到鎵金屬反應 49天後，X光吸收

光譜和反應 1 天的結果並沒有明顯差異，顯示鎵在酸性條件下的配位環境隨著時

間沒有明顯改變。圖 3是以 pH4反應 1天和 pH9反應 1 天腐植酸-鎵的 X光吸收

光譜作為 End member ，對 pH7 腐植酸-鎵反應 1 天 X 光吸收光譜進行線性擬合

(Linear combination fitting)的結果，顯示鎵的 X光吸收光譜在 pH4及 pH9之間為

規律、有序地的變化，故將 pH7視為 pH4、 pH9之間的過渡型態。 

從圖 2(b)(c)可以看到，在 pH 7和 pH9，在不同的反應時間上有不同的 X光吸

收光譜結果，顯示在中性及鹼性條件下，鎵的配位環境會隨著時間變動。圖 4 為

pH 9的條件下，以反應 1天及 49天的 X光吸收光譜作為 End members，進行 28

天的 X光吸收光譜線性擬合，觀察後發現隨著反應時間增長，鎵的 X光吸收光譜

有序地變化，表示配位環境會受時間增長漸進的改變。 

圖 5和圖 6為 pH 4和 pH 9不同反應時間的腐植酸-鎵錯合物鎵 K-edge EXAFS 

R space和 k space擬合圖譜，將其擬合結果整理於表 3。EXAFS數據結果可以得

知在 pH4 的條件下鎵的配位數接近 6，可以得知系統中並未有 Ga2O3的沉澱物，

鎵周圍主要為氧，且周圍有兩種不同鍵長的氧，分別為 1.92 Å 和 2.03 Å，兩者配

位數接近。在反應 49天的處理組，鎵配位的氧鍵長為 1.96Å 和 2.11 Å。而與反應

1天的處理組相比，在反應時間增加後，鍵長與配位數皆有變化。  

而 pH 9反應 1 天的處理組周圍主要為氧，且周圍有兩種不同鍵長的氧，分別

為 1.84 Å 和 2.07 Å。在前人研究中，在中性、鹼性條件，羧基解離，易與金屬進

行錯合(Martyniuk and Wieckowska 2003)，推測在 pH9的處理組中的鎵主要與腐植

酸的羧基錯合。有研究以鎵和檸檬酸進行錯合實驗，觀察鎵與小分子酸的反應(圖

7)(O'Brien et al., 1997)，以本研究 pH 9反應一天的處理組的 EXAFS擬合結果與之

比較，顯示腐植酸和檸檬酸與鎵錯合的配位環境類似。而在反應 49 天的處理組，
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EXAFS結果與 pH 4反應 49天結果類似，顯示在 pH 9的條件下，推測鎵與腐植酸

的鍵結並非穩定，會隨著時間改變，鍵長與配位數傾向 pH 4的配位形式。根據前

人研究，腐植酸主要與金屬反應的官能基為羧基和酚類結構上的(-OH)，且在低 pH

傾向以酚類結構上的(-OH)為主要反應官能基(Datta et al., 2001)。因此推測在 pH4

條件下，鎵傾向與腐植酸上的酚類結構上的(-OH)反應。 

 

表 2、以 Visual Minteq模擬鎵離子物種(0.2 mM Gallium in 0.01 M NaNO3) 

 Precipitated 

phase(%) 

Dissolved 

phase(%) 

Percentage distribution among  

dissolved species(%) 

Species GaOOH(s) 
 Ga3+ Ga(OH)2

+ 
 

GaOH2+ 
 

Ga(OH)4
- 

pH 2 0 100 92.9 0.1 7.0 0 

pH 4 99.9 0.1 5.7 50.5 43.2 0.6 

pH 7 99.9 0.1 0 0 0 100 

pH 9 98.8 1.1 0 0 0 100 

 

圖 1、不同 pH值，腐植酸-鎵錯合物在不同反應時間的溶液態/總量比例 
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圖 2、在不同溶液 pH條件下，腐植酸-鎵錯合物在不同反應時間的鎵 K邊緣 X

光吸收光譜。(a)溶液 pH為 4，反應時間為 1天和 49天；(b) 溶液 pH為 7，反應

時間為 1、28和 49天；(c) 溶液 pH為 9，反應時間為 1、28和 49天；(d) 在溶

液 pH為 4、7和 9，反應為 1天 (e) 溶液 pH為 4、7和 9，反應時間為 49天 

 

 

 

(b) 

(c) 

(a)

v 

(d)

v 

(e)

v 



doi:10.6342/NTU202003467

19 

10350 10400 10450 10500 10550
0

1

2

 pH7-1

fit

residual

pH9-1

pH4-1

N
o

rm
a
li
z
e
d

 i
n

te
n

s
it

y

Energy(ev)
 

圖 3、溶液 pH為 7，反應時間為 1天的腐植酸-鎵錯合物 X光吸收光譜進行線性

擬合結果。以溶液 pH為 4和 9，反應時間為 1天處理組的腐植酸-鎵錯合物的 X

光吸收光譜作為 End member。 
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圖 4、溶液 pH為 9，反應時間為 28天的腐植酸-鎵錯合物 X光吸收光譜進行線

性擬合結果。以溶液 pH為 9，反應時間為 1天和 49天處理組的腐植酸-鎵錯合物

的 X光吸收光譜作為 End member。 

。 
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圖 5、溶液 pH為 4，腐植酸-鎵錯合物鎵 K-edge EXAFS R space和 k space擬合

圖譜。(a)(b)反應時間為 1天；(c)(d)反應時間為 49天 

 

圖 6、溶液 pH為 9，腐植酸-鎵錯合物鎵 K-edge EXAFS R space和 k space擬合

圖譜。(a)(b)反應時間為 1天；(c)(d)反應時間為 49天 
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圖 7、Ga(Cit)23- 陰離子(O'Brien et al. 1997) 

 

 

表 3、不同 pH值，腐植酸-鎵錯合物中的鎵 K-edge EXAFS擬合結果 

Ga−O2 1.90 Å  

Ga−O3 1.98 Å  

Ga−O1 2.05 Å  

Ga−O5 1.89 Å  

Ga−O6 1.98 Å  

Ga−O4 2.02 Å  

O2-C 1.42 Å  

O5-C 1.41 Å  

 Sample Shell E0 N * S0
2 R+R( Å ) 2 

pH4-1day 

Ga-O1 8.41 3.20 1.92 0.00160 

Ga-O2 8.41 2.74 2.03 0.00168 

pH4-49 day 

Ga-O1 10.01 4.47 1.96 0.00211 

Ga-O2 10.01 0.92 2.11 0.00174 

pH9-1 day 

Ga-O1 9.59 4.77 1.84 0.00534 

Ga-O2 9.59 0.76 2.07 0.00300 

pH9-49 day 

Ga-O1 8.69 3.44 1.91 0.00261 

Ga-O2 8.69 2.26 2.06 0.00286 

a E0 = the edge shift; CN= the coordination number; R = the bond length; 2 = the Debye-Waller 

factor; R-factor = 0.0293, 0.0197, 0.0309 and 0.0276  
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2. 銦 

圖 8為腐植酸對銦錯合的動力學實驗結果。可以觀察到 pH 4 的處理組的溶液

中的銦的濃度百分比在不同反應天數(1 至 80 天)的濃度百分比沒明顯變化。溶液

中的鎵大約都維持在 0.81±0.05 %，顯示銦金屬與腐植酸反應後，並沒有因為反應

時間的增加而釋放至液相，並推測銦與腐植酸形成的結構穩定。這部分推測與鎵的

結果類似，主要受到腐植酸在 pH4 狀態下的不易溶膠狀型態影響，進而降低金屬

在液相的比例。在 pH 7和 pH 9的處理組，液體相比例分別為 4.15-5.51 %和 4.33-

5.21 %，隨著反應時間增加並沒有明顯的變化，這部分與鎵不同，推測鎵和銦與腐

植酸錯合的機制有差異。在純系統中，以 Visual minteq模擬(圖 9)，銦在 pH 3.2以

後以 In(OH)3(s)為主要物種。在添加腐植酸後，在 pH 4的環境下，測得銦在水相環

境中，顯示腐植酸可能與銦 In(OH)3的物種反應。且有研究指出添加腐植酸的條件

下，銦在管柱實驗的移動性較鎵高，因此推測銦可能與腐植酸形成可溶性的錯合物

(Ringering et al., 2019; Kouhail et al., 2020)。 

腐植酸和銦錯合反應結束後，將過濾收集到的固體進行 X光吸收光譜分析，以

觀察不同溶液 pH值及反應時間對銦與腐植酸配位環境的影響。 圖 10為在不同溶

液 pH、反應時間條件下，腐植酸-銦在不同反應時間的 X光吸收光譜。從圖 10(d)

可以看到在 pH 4、pH 7和 pH 9的處理組，銦的 X光吸收光譜並沒有明顯差異，

而在不同反應時間的吸收光譜圖譜結果也無明顯變化(圖 10(a)(b)(c))，顯示銦在不

同條件下是以接近的配位條件存在於系統中。 

圖 11、12為 pH 4和 pH 9不同反應時間的腐植酸-銦錯合物銦 K-edge EXAFS 

R space和 k space擬合圖譜，並將其擬合結果整理於表 4。 可以從表中觀察在 pH4，

銦周圍主要為距離 2.15 Å 的氧，且反應 80天的處理組與反應 1天的處理組之間沒

有明顯的變化；在 pH 9，銦圍的氧距離為 2.15 Å，且反應 80天的處理組與反應 1

天的處理組之間一樣沒有明顯的變化，配位數差異亦不大。顯示腐植酸銦錯合物的

配位環境並沒有受到 pH和反應時間而有所改變。而根據前人研究 In(OH)3形成的
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八面體結構，銦與氧的距離為 2.15 Å  及 2.20 Å 或 2.22 Å  (Lehmann et al., 1970)，

有研究指出腐植酸可能與 In(OH)3沉澱物形成可溶性錯合物(Hiraide et al., 1992)，

顯示本研究的銦並非單純形成 In(OH)3沉澱後再被腐植酸吸附。 本研究先在 pH 2

的條件下讓銦與腐植酸反應， 此 pH值銦的主要物種為 In3+，並與腐植酸錯合。推

測在 pH上升後，銦逐漸轉變為 In(OH)3，但與腐植酸形成可溶性錯合物；pH上升

後，腐植酸溶解出較多可溶性有機碳，因此在高 pH有較多溶液態的腐植酸銦錯合

物，且銦無配位環境的改變。 

同樣與腐植酸錯合， 鎵(14%-42 %)和銦(0.8%-5.2 %)溶液態的比例卻有明顯差

異，且時間對其配位環境的影響也不同，推測兩種金屬對於腐植酸的親和力或是反

應機制的差異造成，而以下參考其他研究探討兩者之間的差異。 根據先前研究指

出銦與腐植酸錯合較穩定，使溶液中的可溶性有機碳較少(廖婉婷, 2019)，因而減

少銦存在溶液中的比例。另一篇研究指出鐵(離子半徑 0.64 Å )可以產生比鋁(離子

半徑 0.54 Å )更高電荷密度的絮聚物，更能有效移除有機質，而鐵離子半徑較鋁離

子大 (Sillanpää et al., 2018)，鎵和銦離子半徑為 0.620 Å 和 0.800 Å，且同為 13族， 

因此推測鎵和銦可能有類似現象，因而導致兩者在溶液態比例上的差異。 
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圖 8錯誤! 找不到參照來源。、不同 pH值，腐植酸-銦在不同反應時間的溶液態/

總量比例 

 

 

 

 

 

 

 

 

圖 9、以 Visual Minteq模擬銦離子物種 (0.2mM Indium in 0.01 M NaNO3) 
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圖 10、在不同溶液 pH條件下，腐植酸-銦錯合物在不同反應時間的銦 K邊緣 X

光吸收光譜。(a)溶液 pH為 4，反應時間為 7天、39天和 80天；(b) 溶液 pH為

7，反應時間為 7天、39天和 80天；(c) 溶液 pH為 9，反應時間為 7天、39天

和 80天；(d) 在溶液 pH為 4、7和 9，反應為 7天 (e) 溶液 pH為 4、7和 9，反

應時間為 80天。

(a) (d)

(e)(b)

 

(c)
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圖 11、溶液 pH為 4，腐植酸銦錯合物銦 K-edge EXAFS R space和 k space擬合

圖譜。(a)(b)反應時間為 1天；(c)(d)反應時間為 80天。 

 

圖 12、溶液 pH為 9，腐植酸銦錯合物銦 K-edge EXAFS R space和 k space擬合

圖譜。(a)(b)反應時間為 1天；(c)(d)反應時間為 80天。 
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(b)  
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表 4、在不同 pH值，腐植酸-銦錯合物中的銦 K-edge EXAFS擬合結果 

Sample Shell E0 N * S0
2 R+R 2 

pH4-7day In-O 9.67 5.60 2.15 0.00644 

pH4-80day In-O 8.49 5.63 2.16 0.00613 

pH9-7day In-O 9.06 5.25 2.15 0.00630 

pH9-80day In-O 9.60 5.87 2.15 0.00712 

a E0 = the edge shift; CN= the coordination number; R = the bond length; 2 = the Debye-Waller factor; R-

factor = 0.0111, 0.0066, 0.0141 and 0.0121 
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第二節 添加水鐵礦後腐植酸對鎵和銦的錯合作用 

1.鎵 

此節實驗處理是將腐植酸與鎵錯合後，再添加與腐植酸重量比 1:1 合成好的水

鐵礦，觀察添加水鐵礦是否會影響腐植酸與鎵的錯合，並跟第一節無添加水鐵礦的

鎵與腐植酸處理組的結果進行比較。該處理組在進行過濾收集固體的過程，可以觀

察到 pH 4、pH 7及 pH 9所收集的固體有明顯顆粒狀，推測為水鐵礦的顆粒。在分

析過程中光束打到樣品的位置會隨著能量調整而有些微的移動，而由於固體造成

樣品不均勻及不平整，可能影響 X光吸收光譜的圖譜品質。 

圖 13為不同溶液 pH值、反應時間下腐植酸與鎵金屬錯合後，添加水鐵礦後經

過反應的 X光吸收光譜。從圖 13可以看到在不同 pH環境下(pH 4、7、9)，鎵的

X光吸收光譜都有些微差異，且隨著反應時間都有變化。在反應 1天，pH 4的處

理組的結果明顯與 pH 7和 pH 9的差異較大；在反應 18天， pH 7和 pH 9處理組

兩者結果有逐漸相似。而從圖 13(f)可以看到無添加水鐵礦對腐植酸鎵兩者 X光吸

收光譜的差異，white line 的高度及 XANSE的波動都有變化。 

圖 14和圖 15為 pH 4和 pH 9不同反應時間的添加水鐵礦的腐植酸-鎵錯合物

鎵 K-edge EXAFS R space和 k space擬合圖譜，並將其擬合結果整理於表 5。無添

加水鐵礦的 pH4的處理組(反應 1天和 49天)，鎵周圍氧距離為 1.92 Å、1.96 Å  及

2.03 Å、2.11 Å。EXAFS結果可以看到在添加水鐵礦後反應 1天和 18天的結果，

鎵周圍氧距離主要為 1.83 Å、1.93 Å 以及 1.88 Å、2.09 Å，且有觀察到鎵與鐵的距

離為 2.42 Å 和 2.46 Å，顯示添加水鐵礦會影響腐植酸與鎵形成的配位環境。 

文獻中水鐵礦鐵與鐵距離約為 3-3.4 Å (Maillot et al., 2011)，而本實驗鎵與鐵的

距離為 2.42-2.46 Å，因此推測中鎵沒有置換進水鐵礦。有研究指出腐植酸的存在

會抑制水鐵礦的轉變，其因為腐植酸會錯合在水鐵礦表面阻礙表面鐵元素的交換

(ThomasArrigo et al., 2017)。 
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實驗預期水鐵礦可能會吸附腐植酸與鎵的錯合物，因為水鐵礦具有高表面積及

活性，且水鐵礦的 PZC為 8.1±0.2(Hiemstra and Van Riemsdijk, 2009)，在高 pH仍

可以錯合或吸附腐植酸鎵錯合物，而此現象可能為添加水鐵礦造成溶液中鎵比例

變少的主要原因 (圖 16)。尤其在高 pH，腐植酸絮聚性(coagulation)及穩定性最弱

(Sun et al., 2011)，更容易被水鐵礦錯合或吸附。在 pH 7 條件下，添加水鐵礦後溶

液中鎵比例從 27-37 %下降至 17-20 %；pH 9 添加水鐵礦後溶液中鎵比例從 31-46 

%下降至 18-29 %，顯示水鐵礦會降低環境中的存在於液相的腐植酸鎵錯合物。 
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圖 13、在不同溶液 pH條件下，添加水鐵礦的腐植酸-鎵錯合物在不同反應時間

的鎵 K邊緣 X光吸收光譜。(a)溶液 pH為 4，反應時間為 1天和 18天；(b) 溶液

pH為 7，反應時間為 1天和 18天；(c) 溶液 pH為 9，反應時間為 1天和 18天；

(d) 在溶液 pH為 4、7和 9，反應為 1天；(e) 溶液 pH為 4、7和 9，反應時間為

18天；(f) 溶液 pH為 4，反應時間為 1天，pH4-1day(C)為共沉澱處理組 

 

  

(a)

 

(d)

 

(e)

 

(b)

 

(c)
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圖 14、溶液 pH為 4，添加水鐵礦的腐植酸-鎵錯合物鎵 K-edge EXAFS R space

和 k space擬合圖譜。(a)(b)反應時間為 1天；(c)(d)反應時間為 18天。 

 

圖 15、溶液 pH為 9，添加水鐵礦的腐植酸-鎵錯合物鎵 K-edge EXAFS R space

和 k space擬合圖。(a)(b)反應時間為 1天；(c)(d)反應時間為 18天。 
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表 5、在不同 pH值，添加水鐵礦的腐植酸-鎵 K-edge EXAFS擬合結果 

  a E0 = the edge shift; CN= the coordination number; R = the bond length; 2 = the Debye-Waller factor; 

R-factor = 0.0168, 0.0234, 0.0117 and 0.0127 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Sample Shell E0 N * S0
2 R+R 2 

pH4-1 day 

Ga-O1 -3.77 2.47 1.83 0.00111 

Ga-O2 -3.77 3.08 1.93 0.00792 

Ga-Fe -3.77 0.99 2.42 0.00175 

pH4-18 day 

Ga-O1 4.27 4.61 1.88 0.00485 

Ga-O2 4.27 1.38 2.09 0.00170 

Ga-Fe 4.27 0.84 2.46 0.00121 

pH9-1 day 

Ga-O1 -5.17 5.32 1.82 0.00240 

Ga-O2 -5.17 0.81 1.97 0.00300 

Ga-Fe -5.17 1.21 2.43 0.00212 

pH9-18 day 

Ga-O1 -0.70 2.16 1.85 0.00530 

Ga-O2 -0.70 4.28 1.95 0.00347 

Ga-Fe -0.70 0.62 2.44 0.00178 
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圖 16、不同 pH值，添加水鐵礦的腐植酸-鎵錯合物在不同反應時間的溶液態/總

量比例。  
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2.銦 

從圖 17 觀察添加水鐵礦的腐植酸銦錯合物的 X 光吸收光譜，可以看到在 pH 

4、pH 7、pH 9分別反應 1天和 42天，圖並譜沒有明顯的差異。在不同 pH也無明

顯變化，顯示腐植酸-銦在添加水鐵礦後，仍維持穩定的配位環境。圖 18 和圖 19

為 pH 4和 pH 9在不同反應時間，添加水鐵礦的腐植酸-銦錯合物銦 K-edge EXAFS 

R space和 k space擬合圖譜，並將其擬合結果整理於表 6。在表 6 EXAFS數據處

理的結果，pH4的處理組，銦的周圍的氧距離皆為 2.15 Å，與無添加水鐵礦的處理

一樣。但可以發現添加水鐵礦 pH9 的處理組有兩種不同氧的配位，其中一種氧距

離為 2.14 Å，而在反應 42 天的處理組，鍵長變成 2.08 Å 及 2.18 Å，推測為使用

Artemis分析數據時人為造成的影響。 

圖 20 為不同 pH 值，添加水鐵礦，溶液中銦的比例，可以觀察到銦的比例並

沒有隨著時間有變化，但以 pH 4比例最高；其次 pH 7；最低為 pH 9。將添加水鐵

礦的處理組與無添加水鐵礦的銦與腐植酸處理組的結果進行比較。發現在添加水

鐵礦後，pH 4處理組溶液中的銦增加，從 0.81 %增加到 12 %；pH 7處理組溶液中

的銦無明顯改變；pH 9處理組溶液中的銦稍微減少，從 4-5 %減少至 3 %。水鐵礦

的 PZC為 8.1±0.2(Hiemstra and Van Riemsdijk, 2009)，在 pH 4條件下，預期腐植

酸銦錯合物可能受到帶正電荷的水鐵礦吸附或錯合而降低溶液中銦的比例，但反

而增加。以下為兩種可能性假設，這兩種假設皆與腐植酸的性質有關。腐植酸表面

官能基種類會決定表面電荷分布，並可能影響錯合反應和電荷中和，而腐植酸的濃

度會通過靜電力、凡德瓦力、空間排斥，配體交換和氫鍵相互作用，影響溶液中膠

體的傳輸或沉澱。 

前人研究指出鋁離子自身形成正電荷的氫氧化物，進而錯合有機質，且在酸性

pH 條件下，電荷中和產生的絮聚物比在鹼性 pH 下通過物理和沉澱錯合產生的絮

聚物更緊密。因為在酸性 pH下具有較高的正電荷，減弱了絮聚物之間的排斥力。

而在鹼性 pH值下絮聚會形成較多分支的絮聚物，導致絮聚較鬆散(Sun et al., 2011, 
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Sillanpää et al., 2018)。推測銦發生相同機制，在 pH4的環境下，銦以 In(OH)3的物

種型態絮聚腐植酸，也因此銦周圍的配位環境變化不大。而在添加水鐵礦後，水鐵

礦可能會與其競爭腐植酸，破壞原本腐植酸與 In(OH)3的絮聚物，因而導致溶液態

銦的量增加，且在 EXAFS數據結果沒有觀察到銦周圍有鐵的結果，驗證上述競爭

腐植酸的假設。 

而有研究指出，當腐植酸被水鐵礦吸附及絮聚，會抑制水鐵礦及腐植酸的移動

性，但吸附過多的腐植酸會提高水鐵礦的移動性，這主要因為吸附的腐植酸分子增

強了腐植酸和水鐵礦腐植酸錯合物的電荷和空間穩定性(electrostatic and steric 

stabilization)(Liao et al., 2017)，因此穩定溶液膠體，而可能增加溶液態銦的量。而

pH 7和 pH 9條件下，腐植酸帶負電而分散的膠體，受到水鐵礦的影響較 pH 4小，

因此溶液中銦比例無明顯變化。亦可能兩種假設同時發生，使溶液中的銦大幅提升。 
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圖 17、在不同溶液 pH條件下，添加水鐵礦的腐植酸-銦錯合物在不同反應時間

的銦 K邊緣 X光吸收光譜。(a)溶液 pH為 4，反應時間為 1天和 42天；(b) 溶液

pH為 7，反應時間為 1天和 42天；(c) 溶液 pH為 9，反應時間為 1天和 42天；

(d) 在溶液 pH為 4、7和 9，反應為 1天 (e) 溶液 pH為 4、7和 9，反應時間為

42天；(f) 溶液 pH為 4，反應時間為 1天或 7天，pH4-1day(C)為共沉澱處理。 

(a)

 

(d)

 

(e)

 

(b)

 

(c) (f) 
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圖 18、溶液 pH為 4，添加水鐵礦的腐植酸銦錯合物銦 K-edge EXAFS R space和 k space

擬合圖譜。(a)(b)反應時間為 1天；(c)(d)反應時間為 42天。 

 

 

圖 19、溶液 pH為 9，添加水鐵礦的腐植酸銦錯合物銦 K-edge EXAFS R space和 k space

擬合圖譜。(a)(b)反應時間為 1天；(c)(d)反應時間為 42天。 

 

(a) (c) 

(b) (d)

(a)

 

(c) 

(b)

 

 (d)
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表 6、在不同 pH值，添加水鐵礦的腐植酸-銦 K-edge EXAFS擬合結果 

Sample Shell E0 N * S0
2 R+R 2 

pH4-1day In-O 8.49 6.18 2.15 0.00680 

pH4-42 day In-O 6.63 5.67 2.15 0.00624 

pH9-1 day In-O1 5.99 5.78 2.14 0.00616 

pH9-42 day 

In-O1 5.97 2.38 2.08 0.00300 

In-O2 5.97 3.24 2.18 0.00300 

 a E0 = the edge shift; CN= the coordination number; R = the bond length; 2 = the Debye-Waller factor; R-

factor = 0.0267, 0.011, 0.0256 and 0.0235 
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圖 20、不同 pH值，添加水鐵礦的腐植酸-銦在不同反應時間的溶液態/總量比

例。 
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第三節 腐植酸與水鐵礦共沉澱後與鎵和銦的錯合反應 

1.鎵 

在此節會將與鐵共沉澱的腐植酸的處理組與有添加和無添加水鐵礦處理組一

起比較。腐植酸與水鐵礦共沉澱的實驗步驟會將兩者均勻混合後，使用氫氧化鈉迅

速調整 pH至 9。腐植酸與水鐵礦共沉澱後，推測在鐵離子在共沉澱的過程會先與

腐植酸形成錯合，而在先前討論到鐵、鋁離子都會作為絮聚劑用於處理環境中的有

機質，且在高 pH絮聚會產生較多分支，較為鬆散的絮聚物(Sun et al., 2011; Sillanpää 

et al., 2018)，在腐植酸與水鐵共沉澱的處理組為相同現象，而此絮聚現象推測會影

響鎵與腐植酸的作用。 

圖 21 為在相同溶液 pH 值，不同腐植酸與水鐵礦組合在不同反應時間鎵的溶

液態/總量比例，以觀察添加水鐵礦對腐植酸鎵在溶液的影響。從圖 24可以看到添

加水鐵礦(包含共沉澱)，溶液中鎵的比例皆有下降，在 pH 9 單純腐植酸不同反應

時間比例約 30-50 %，在單純添加水鐵礦使在溶液態的鎵 19-30 %，共沉澱的處理

組則約剩 1-2 %，顯示水鐵礦的添加對腐植酸鎵錯合物有明顯的影響，推測為水鐵

礦的高表面積錯合腐植酸鎵錯合物。 

而從圖 22 可以看到腐植酸-水鐵礦共沉澱的鎵 X 光吸收光譜在不同 pH 值在

反應 1天變化不大，而在增加反應時間則有些微差異。圖 23為在相同 pH及反應

時間，以不同腐植酸-水鐵礦的組合處理作圖，來比較不同水鐵礦的添加及不同型

態添加的水鐵礦對腐植酸-鎵配位環境的影響。從圖 23 觀察到，pH 4 的處理在添

加水鐵礦後(包含共沉澱組)，white line的高度降低及位置改變，顯示添加水鐵礦影

響鎵的配位環境及價態，而 pH 7 和 pH 9 有類似的現象，推測兩者之間為漸進的

變化。在直接添加水鐵礦的處理組經過長時間反應後，其 white line會與單純添加

腐植酸的結果接近，推測添加固體的水鐵礦會影響腐植酸與鎵的配位，但會隨著反

應時間拉長而減少影響，原因推測為水鐵礦在高 pH值較不穩定，在實驗結果亦發

現在高 pH溶液測得較多的鐵。 
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圖 24 和圖 25 為 pH 4 和 pH 9 不同反應時間的腐植酸水鐵礦共沉澱的鎵 K-

edge EXAFS R space 和 k space 擬合圖譜，並將其擬合結果整理於表 7。在表 7 

EXAFS 結果可以看到與鐵共沉澱腐植酸的 pH 4 反應 1天的處理組，鎵周圍主要

氧的鍵長為 1.85和 2.03 Å，鎵-鐵距離為 2.44 Å 的配位數為 0.38；而 pH4反應 18

天的處理組周圍主要氧的鍵長為 1.84 Å 和 2.02 Å，鎵-鐵的配位數為 0.91(Ga-Fe1+ 

Ga-Fe2)。而在 pH9處理組結果可以看到，氧鍵長為 1.85 Å 和 2.05 Å，而鎵周圍鐵

配位數為 0.1，較 pH4處理組少。 

觀察並比較所有處理組鎵與氧的鍵長，發現共沉澱處理組的鎵與氧的鍵長與

添加水鐵礦的處理組結果接近，而無添加水鐵礦的處理組則有些差異。在與單純添

加水鐵礦相比，在共沉澱兩種 pH的處理組鎵周圍的鐵都比較多，主要原因為上述

絮聚現象造成，鐵與腐植酸形成鬆散絮聚物，而水鐵礦形成也較均質地分布在腐植

酸上，而增加鎵周圍鐵的配位數。
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圖 21、在相同溶液 pH值，不同腐植酸與水鐵礦組合，鎵的溶液態/總量比例 

(F)為添加水鐵礦組(C)為水鐵礦共沉澱組。 
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圖 22、在不同溶液 pH條件下，腐植酸-水鐵礦共沉澱-鎵 K邊緣 X光吸收光譜。 

(a)溶液 pH為 4，反應時間為 1天和 49天；(b) 溶液 pH為 7，反應時間為 1、28

和 49天；(c) 溶液 pH為 9，反應時間為 1、28和 49天；(d) 在溶液 pH為 4、7和

9，反應為 1天 (e) 溶液 pH為 4、7和 9，反應時間為 49天 

(a)

 

(d)

 

(e)

 

(b)

 

(c)
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圖 23、在相同溶液 pH及反應時間，不同腐植酸與水鐵礦組合的鎵 X光吸收光

譜。(a)溶液 pH為 4，反應時間為 1天；(b) 溶液 pH為 4，反應時間為 18天和

49天；(c) 溶液 pH為 7，反應時間為 1天；(d) 溶液 pH為 7，反應時間為 18天

和 49天 (e) 溶液 pH為 9，反應時間為 1天；(f)溶液 pH為 9，反應時間為 18天

和 49天，(F)為添加水鐵礦；(C)為共沉澱處理 

 

 

 

(a)

 

(d)

 

(e)

 

(b)

 

(c)

 

(f) 
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表 7、在不同 pH值，腐植酸與水鐵礦共沉澱的鎵 K-edge EXAFS擬合結果 

a E0 = the edge shift; CN= the coordination number; R = the bond length; 2 = the Debye-Waller factor; R-

factor = 0.0191, 0.0158, 0.0172 and 0.0075 

 

 

Sample  E0 N * S0
2 R+R 2 

pH4-1day Ga-O1 2.17 3.82 1.85 0.00204 

 Ga-O2 2.17 1.24 2.03 0.00167 

 Ga-Fe 2.17 0.38 2.44 0.01207 

pH4-18 day Ga-O1 0.91 3.61 1.84 0.00193 

 Ga-O2 0.91 0.91 2.02 0.00107 

 Ga-Fe1 0.91 0.42 2.32 0.00280 

 Ga-Fe2 0.91 0.49 2.51 0.00153 

pH9-1 day Ga-O1 2.54 3.92 1.85 0.00245 

 Ga-O2 2.54 0.89 2.05 0.00370 

 Ga-Fe1 2.54 0.10 2.34 0.00107 

pH9-18 day Ga-O1 3.49 3.78 1.87 0.00267 

 Ga-O2 3.49 1.31 2.07 0.00348 

 Ga-Fe1 3.49 0.10 2.40 0.00324 
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圖 24、溶液 pH為 4，腐植酸與水鐵礦共沉澱-鎵 K-edge EXAFS R space和 k 

space擬合圖譜。(a)(b)反應時間為 1天；(c)(d)反應時間為 18天。 

 

圖 25、溶液 pH為 9，腐植酸與水鐵礦共沉澱-鎵 K-edge EXAFS R space和 k 

space擬合圖譜。(a)(b)反應時間為 1天；(c)(d)反應時間為 18天。 

  

(a)

 

(c) 

(b)

 

(d)

 

(a)

 

(c) 

(b)

 

(d)
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2.銦 

圖 26 為不同 pH 值，腐植酸與水鐵礦共沉澱溶液中銦的比例，可以看到在高

隨著 pH增加，溶液中銦的比例增加。圖 27在相同溶液 pH值，不同腐植酸與水鐵

礦組合在不同反應時間銦的溶液態/總量比例，以觀察添加水鐵礦對腐植酸銦在溶

液的影響。從圖 27可以看到添加水鐵礦和共沉澱的處理組，溶液中銦的比例都有

提高。在 pH4單純腐植酸的處理組不同反應時間銦在溶液中的比例約維持 0.8 %，

在添加水鐵礦的比例約 12 %，共沉澱的處理組則約剩 5-6 %；pH 7和 pH 9的處理

組都是以共沉澱的處理組溶液中銦比例最高，為 6-10 %和 10-16 %，另外兩個處理

組比例維持在 5 %，顯示水鐵礦的添加對腐植酸銦錯合物有明顯的影響，且與鎵的

結果不一樣，鎵在添加水鐵礦及共沉澱後溶液中鎵比例皆降低。這顯示腐植酸與鎵

和銦的錯合反應可能有所差異，導致後續實驗添加水鐵礦及共沉澱處理結果上的

差異。而有研究指出腐植酸可能會在水鐵礦的條件下會增加膠體形成(小於 0.45m

大小)，進而影響金屬在溶液中的比例(Liao et al., 2017)，推測共沉澱的處理組銦溶

液比例增加的原因與此一樣，但實際與鐵共沉澱的腐植酸造成銦溶液中的比例的

現象需要更多研究。 

圖 28為在不同溶液 pH條件下，腐植酸-水鐵礦共沉澱-銦添加水鐵礦後，在不

同反應時間的 X光吸收光譜。在反應時間 1天，pH 4、pH 7和 pH 9的處理組有些

微差異(圖 28(d))，而 pH 4 樣品受損，導致圖譜品質受到影響；但在反應 42 天，

pH 4、pH 7和 pH 9的處理組結果可以看到三者幾乎一樣(圖 28(e))，顯示在共沉澱

的處理組在反應過程配物環境逐漸接近。圖 29比較有無添加水鐵礦以及不同形式

的水鐵礦的鎵 X吸收光譜。可以觀察到彼此之間樣品差異不大。 

在表 8 EXAFS 的數據可以看到銦周圍的氧為 2.14Å，與無添加水鐵礦和添加

水鐵礦的處理結果接近，推測添加水鐵礦沒有影響到銦的配位環境。顯示在三種處

理組中，銦可能皆以 In(OH)3的物種與腐植酸反應。 
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表 8、在不同 pH值，腐植酸與水鐵礦共沉澱的銦 K-edge EXAFS擬合結果 

a E0 = the edge shift; CN= the coordination number; R = the bond length; 2 = the Debye-Waller factor; R-

factor = 0.0164, 0.0259, 0.0285 and 0.012 

 

0 5

0

5

10

15

20

25

35 40 45 50

pH4(C)

pH7(C)

pH9(C)

Day

In
 i

n
 s

o
lu

ti
o

n
(%

)

 

圖 26、不同 pH值，腐植酸與水鐵礦共沉澱-銦的溶液態/總量比例 

 

Sample Shell E0 N * S0
2 R+R 2 

pH4-1day In-O 1.68 5.85 2.12 0.00933 

pH4-42day In-O 8.54 5.99 2.15 0.00581 

pH9-1day In-O 6.37 5.50 2.14 0.00695 

pH9-42day In-O 5.02 5.45 2.14 0.00612 



doi:10.6342/NTU202003467

48 

 

圖 27、在相同溶液 pH值，不同腐植酸與水鐵礦組合，銦的溶液態/總量比例 

(F)為添加水鐵礦組(C)為水鐵礦共沉澱組。 
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圖 28、在不同溶液 pH條件下，腐植酸-水鐵礦共沉澱-銦 K邊緣 X光吸收光譜。 

(a)溶液 pH為 4，反應時間為 1天和 42天；(b) 溶液 pH為 7，反應時間為 1天和

42天；(c) 溶液 pH為 9，反應時間為 1天和 42天；(d) 在溶液 pH為 4、7和 9，

反應為 1天 (e) 溶液 pH為 4、7和 9，反應時間為 42天。 

(a)

v 

(d)

v 

(b) (e)

v 

(c)

v 
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圖 29、在相同溶液 pH及反應時間，不同腐植酸與水鐵礦組合的銦 X光吸收光

譜。(a)溶液 pH為 4，反應時間為 1天和 7天；(b) 溶液 pH為 4，反應時間為 42

天和 80天；(c) 溶液 pH為 7，反應時間為 1天和 7天；(d) 溶液 pH為 7，反應

時間為 42天和 80天 (e) 溶液 pH為 9，反應時間為 1天和 7天；(f)溶液 pH為

9，反應時間為 42天和 80天，(F)為添加水鐵礦；(C)為共沉澱處理。 
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第五章 結論 

無添加水鐵礦的鎵在酸性條件(pH 4)下，與腐植酸錯合的鎵在過濾步驟多被保

留在固體相，而約為 14.18%的鎵則存在於液相，配位環境並隨著反應時間增加趨

於穩定；而在中性及鹼性的條件(pH 7、9)下，在 28天內，液相中鎵金屬的比例逐

漸減少。鎵的配位環境在不同酸鹼值和反應時間為規律、有序地的變化。在鹼性條

件( pH 9 )下，腐植酸主要是以羧基與鎵進行錯合。而在反應 49天的處理組鎵與羧

基的鍵結並非穩定，會隨著時間改變，而在酸性條件(pH 4)下，鎵傾向與羧基還是

酚基反應，需要進一步研究。添加水鐵礦對腐植酸鎵錯合物亦有影響，在 pH 7 條

件下，溶液中鎵比例從 27-37 %下降至 17-20 %；pH 9溶液中鎵比例從 31-46 %下

降至 18-29 %。在高 pH水鐵礦可以錯合或吸附腐植酸鎵錯合物，並推測鎵沒有置

換進水鐵礦，可能以表面錯合或吸附與水鐵礦反應。 

綜合比較可以看到添加水鐵礦(包含共沉澱)，溶液中鎵的比例皆有下降，在 pH 

9單純腐植酸不同反應時間比例約 30-50 %，在單純添加水鐵礦使在溶液態的鎵 19-

30 %，共沉澱的處理組則約剩 1-2 %，顯示水鐵礦的添加對腐植酸鎵錯合物會降低

溶液中鎵的比例，在添加水鐵礦後(包含共沉澱組)，white line的高度降低及位置偏

移，顯示添加水鐵礦對鎵的配位環境及價態造成影響。在直接添加水鐵礦的處理組

經過長時間反應後，其 white line會與單純添加腐植酸的結果接近，推測添加固體

的水鐵礦會影響腐植酸鎵的配位環境，而在高 pH隨著反應時間拉長而減少。 

在所有 pH 的處理組，溶液中的銦大約都維持在 0.81±0.05 %，顯示銦與腐植

酸形成的結構穩定。這部分推測與鎵的結果類似，主要受到腐植酸在酸性狀態下的

型態影響，而中性和鹼性的部分與鎵不同，推測鎵和銦與腐植酸錯合的機制有差異。

而 EXAFS的結果顯示銦在不同條件下是以接近的配位條件存在於系統中。 

同樣與腐植酸錯合，鎵(14%-42 %)和銦(0.8%-5.2 %)溶液態的比例卻有明顯差

異，推測為鎵和銦不同絮聚能力及對腐植酸的親和力所造成。與無添加水鐵礦的銦

與腐植酸處理組的結果進行比較。發現在添加水鐵礦後，酸性條件下，溶液中的銦
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增加，從 0.81 %增加到 12 %，推測可能為吸附的腐植酸分子增強了腐植酸和水鐵

礦腐植酸錯合物的電荷和空間穩定性(electrostatic and steric stabilization)，抑或是水

鐵礦與 In(OH)3競爭腐植酸，因而增加溶液態銦的量；中性和鹼性條件則無變化或

稍微減少。而與鐵共沉澱的腐植酸造成銦溶液中的比例上升的現象則需要更多研

究。以 EXAFS結果顯示在三種處理組中，銦可能皆以 In(OH)3的物種與腐植酸反

應。 

鎵和銦同為 13族元素，但在與腐植酸的作用機制、受到水鐵礦的影響也完全

不同。當兩種金屬藉由廢水等其他途經排放到環境時，經由河流、土壤、地下水時，

也會有不同的宿命及風險。由於腐植酸由於結構複雜，其組成結構、官能基含量都

可能會影響鎵和銦與它交互作用。因此未來需要更多研究專一探討腐植酸結構、官

能基與鎵跟銦的反應機制，以評估未來污染情形及風險。 
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