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摘要：为探明生物质热解烟雾衍生的溶解性有机质(BSDOM)在水铁矿上的分馏特征及机制,本研究选取 3 种生物质来源(杉木、水稻秸秆和苜蓿)的

BSDOM 开展水铁矿吸附实验,通过紫外、红外和三维荧光光谱等技术分析了分馏前后溶液中 BSDOM 的有机组成和分子变化特征.研究发现 BSDOM

主要由类蛋白物质(57%~75%)构成,吸附机制以阳离子-π 相互作用为主.分子量大、高芳香性物质更易吸附在水铁矿上,且多酚类物质优先被吸附.酸性

条件可增强水铁矿与 BSDOM 之间的阳离子-π 相互作用和配体交换,有利于吸附.而在高 pH 值(10.0~12.0)下,多酚类和短波类蛋白物质的吸附比增加,

归因于氢键作用,长波类蛋白物质和类腐殖酸的吸附比降低是由于静电斥力的增强.本研究从分子角度揭示了 BSDOM 在水铁矿表面的分馏特征,有助

于深入了解 BSDOM 在地表环境中的跨介质环境行为. 
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Abstract：In order to explore the fractionation characteristics and mechanisms of biomass-pyrogenic smoke-derived dissolved 

organic matter (BSDOM) on ferrihydrite, this study selected BSDOM derived from three biomass sources (fir-wood chips, rice straw, 

and alfalfa) to investigate its adsorption on ferrihydrite. The organic compositions and molecular variations of BSDOM in the 

solution before and after fractionation were characterized using ultraviolet-visible (UV-Vis) spectroscopy, Fourier transform infrared 

(FTIR) spectroscopy and three-dimensional excitation-emission matrix (3D-EEM) fluorescence spectroscopy. The results indicated 

that BSDOM primarily consisted of protein-like substances(57%~75%), with cation-π interactions identified as the dominant 

adsorption mechanism. High molecular weight and highly aromatic compounds exhibited stronger adsorption affinity to ferrihydrite, 

with polyphenols being preferentially adsorbed. The results demonstrated that acidic conditions enhanced cation-π interactions and 

ligand exchange between ferrihydrite and BSDOM, thereby promoting adsorption. At high pH(10.0~12.0), the adsorption of 

polyphenols and short-wave protein-like substances increased, likely due to hydrogen bonding. In contrast, the adsorption of 

long-wave protein-like substances and humic-like substances decreased, primarily because of increased electrostatic repulsion. This 

study elucidates the fractionation characteristics of BSDOM on ferrihydrite surfaces at a molecular level, providing insights into the 

cross-media environmental behavior of BSDOM in surface environments. 
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由于全球植被大火(如:森林大火、草原大火)的

频发以及农林废弃物的肆意焚烧,大量生物质被燃

烧并向大气中排放烟雾衍生的溶解性有机质,即生

物质热解烟雾衍生的溶解性有机质(BSDOM).它们

是大气气溶胶的重要组成部分
[1-2]

,显著影响着大气

环境质量
[3-5]

.因此,目前关于 BSDOM的研究集中于

其在大气中的环境行为和效应(如:引起严重的雾霾

天气,载带有毒有机化合物迁移,对太阳辐射的吸收 
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作用).然而,大气环境并非BSDOM的最终归宿,全球

每年约有 0.31×10
12

~0.95×10
12

kg的 BSDOM沉降到

地表环境(土壤和水体环境)中,使得地表环境成为

BSDOM 的最终归宿地
[6-8]

.进入地表的 BSDOM 必

然与广泛存在的矿物发生相互作用 .一方面 , 

BSDOM 与矿物发生作用能够影响矿物介导的污染

物的环境行为和风险.例如,研究表明,BSDOM 能够

通过静电相互作用、阳离子桥接作用、配体交换等

机制与土壤胶体(含有矿物胶体)相互作用,改变胶体

的表面性质,从而影响土壤胶体对 Cd
2+
离子的吸附

能力,提升土壤胶体介导的 Cd
2+
在地表环境中的的

迁移潜力
[9]

.另一方面,BSDOM 与矿物相互作用可

以影响其自身的矿化,从而影响碳的生物地球化学

循环.因此,明确 BSDOM 与矿物的相互作用特征,对

于全面准确认识BSDOM跨介质环境行为及其环境

风险具有重要的指导意义. 

水铁矿是一种结晶度较差的(氢)氧化铁纳米矿

物,具有粒径小(3~6nm)、比表面积大、反应活性高

等特点
[10-11]

,广泛分布在地表环境中,对 DOM 和污

染物都具有较强的吸附亲和力
[12-14]

.水铁矿作为

DOM 的吸附剂 ,可导致其分子分馏 (选择性吸

附)
[15-17]

,这一过程对全球碳循环和污染物的环境行

具有重要意义. DOM 在水铁矿上的吸附机理主要

包括静电相互作用、内层络合、氢键、阳离子桥接

和配体交换等
[18-20]

,这些机制可能在DOM和水铁矿

之间诱导不同的结合亲和力,最终导致 DOM 的分

馏 

[21-22]
.研究表明,芳香族和类木质素类分子更易被

水铁矿吸附
[20]

,而含有高度不饱和结构或含氧官能

团较多(如羰基和羧基)的 DOM 组分对氧化铁表现

出更强的亲和力,含氧基团较少的化合物则优先保

留在溶液中
[14]

.另有研究表明,水铁矿胶体对高分子

量天然 DOM 组分(>1kDa)的吸附能力更强,导致残

留天然DOM溶液的芳香性增强
[23]

.因此, DOM的组

分及其理化性质显著影响其在水铁矿表面的分子

分馏行为
[22]

.BSDOM与天然DOM一样,含有大量活

性官能团,可在水铁矿表面发生分馏并形成有机质-

矿物复合体.然而,BSDOM的分子组成与天然 DOM

存在显著差异,如芳香性较低、极性较高、分子量较

小且类蛋白物质占比更高
[24]

,从而导致其分馏行为

不同.此外,BSDOM 的性质受生物质来源和燃烧温

度的影响:木本植物衍生的 BSDOM 比草本植物衍

生的 BSDOM芳香性更低、极性更高、类蛋白物质

更多.而燃烧温度升高会进一步降低木本 BSDOM

的分子量并增加草本BSDOM的类蛋白物质含量
[25]

.

虽然 BSDOM在黏土矿物上的分馏机制(如氢键、疏

水相互作用和孔隙填充效应)已有研究
[26]

,但其在水

铁矿上的分馏特征尚不明确. 

因此,本研究以环境中广泛存在的水铁矿作为

吸附剂,选择杉木、水稻秸秆和苜蓿 3种不同类型的

生物质,分别代表森林火灾、作物秸秆焚烧和草原大

火中产生的 BSDOM 来源,在 600°C 下燃烧制备

BSDOM.同时,利用紫外-可见光谱(UV-Vis)、傅里

叶变换红外光谱(FTIR)和三维荧光-平行因子分析

(EEM-PARAFAC)等光谱分析方法对 BSDOM的性

质(包括芳香性、官能团和分子大小)和有机成分进

行分析.首先进行批量吸附实验,探究水铁矿对不同

BSDOM 的吸附能力 ;其次 ,结合多种光谱手段

(UV-Vis、FTIR 和 EEM-PARAFAC)对分馏前后

BSDOM溶液性质差异进行分析,阐明BSDOM在水

铁矿表面的分子分馏特征及组分变化;最后,探讨溶

液 pH 值对 BSDOM在水铁矿表面吸附和分馏的影

响.研究结果对于深入理解 BSDOM 地表环境过程

以及评估 BSDOM跨介质环境风险具有重要意义. 

1  材料与方法 

1.1  水铁矿与 BSDOM的制备 

水铁矿由 Fe
3+
化学沉淀法制得

[27]
,将 40.4g 

Fe(NO3)3·9H2O 溶解在 800mL 去离子水中 ,使用

NaOH 将溶液 pH 值调节至 7.0~8.0,剧烈搅拌 2h,待

悬浮液沉淀过夜(放置一晚)后,将透明的上清液虹吸

去除,把剩余的悬浮液转移至透析袋中,放在去离子

水中透析,每日更换数次去离子水,直到透析浴的电

导率稳定.最后对样品进行冷冻干燥,收集后使用玛

瑙研钵研磨成粉,以待使用.使用傅里叶变换红外光

谱仪(Nexus 460)、X 射线衍射仪分析(Smart Lab- 

SE)、比表面积分析仪(ASAP 2460)和 Zeta - Plus电

位分析仪(Zetasizer nano ZS90)对水铁矿的官能团

类型、晶体结构、比表面积和等电点(pHPZC)进行表

征.水铁矿的 x射线衍射(XRD)如图 1(a)所示,在 2θ= 

35°和 62°处有 2 个峰,证实了水铁矿的双线结构
[28]

.

水铁矿的红外光谱(FTIR)结果如图 1(b)所示 ,在

3410 和 1620cm
−1
附近的振动分别与表面-OH 基团
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的伸缩振动和弯曲振动有关
[23]

,而在 1385cm
−1
附近

的振动与制备水铁矿时所用试剂含 NO- 

3
有关

[29-31]
, 

710cm
−1
的伸缩振动和600,460cm

−1
附近的振动则与

Fe-O 键有关
[32-33]

.水铁矿的化学成分、比表面积

(SSA)、等电点 (pHPZC)见表 1. 

表 1  水铁矿的理化性质 

Table 1  Physicochemical properties of ferrihydrite 

名称 化学成分 SSA (m2/g) pHPZC 

水铁矿 Fe5HO8·4H2O 283.5 8.6 

 

 

图 1  水铁矿的 XRD和 FTIR图 

Fig.1  XRD and FTIR spectra of ferrihydrite 

选取杉木屑、水稻秸秆和苜蓿作为生物质原料

制备 BSDOM.将原料切割至<1cm的长度,再用超纯

水洗涤,并在80℃下烘干.每种原料称取100g左右放

至管式电子炉(O-KTF 1200)中,以空气为载气,气体

流速为0.5L/min,加热速率为20℃/min,在600℃燃烧

3h.燃烧过程中产生的烟雾首先通过未装溶液的缓

冲玻璃瓶,再通过装有 0.5L 超纯水的玻璃瓶中,2 个

玻璃瓶均放置在冰水浴中以冷却烟雾.燃烧完成后,

对收集的溶液进行水浴超声 30min (100W),以促进

非水溶性颗粒物中的 DOM 溶解.最后使用孔径为

0.45μm 的滤膜过滤溶液,滤液即为 BSDOM 溶液
[24,34]

.采用TOC分析仪(Shimadzu)测定BSDOM溶液

中 DOC 浓度(mg/L),每个样品设置 3 个平行.杉木、

水稻秸秆和苜蓿来源的 BSDOM 分别被命名为

FF-DOM、FR-DOM、FA-DOM. 

1.2  吸附实验 

通过批量吸附实验,得到 BSDOM 在水铁矿上

的吸附等温线.首先,在 40mL 离心瓶中加入 0.1g 水

铁矿和 20mL 的超纯水,在恒温 25℃,200r/min 的条

件下振荡 24h.之后使用 NaOH 或 HCl溶液将其 pH

值调至(6.0±0.2),再次放入振荡箱恒温振荡 24h,重复

数次,直至溶液 pH 值稳定.再分别加入 20mL 不同

DOC 浓度(2~50mg/L)BSDOM 溶液(pH:(6.0±0.2)).

离心瓶在恒温 25℃和 200r/min 的条件下振荡 24h

并重复调节 pH 值直至稳定在(6.0±0.2).之后在恒温

振荡箱中连续振荡 72h.振荡结束后,将样品从振荡

箱中取出,以 8000r/min离心 15min.振荡完成后,测定

溶液的 pH 值,并取上清液过 0.45μm的滤膜,滤液中

BSDOM 的 DOC 浓度采用 TOC 分析仪(Shimadzu)

测定.样品的每种浓度设置 3 个重复,同时设置不添

加水铁矿的空白对照.此外,对提取的滤液进行紫外

和荧光光谱检测,剩余固体冷冻干燥后用于红外光

谱分析. 

此外 ,还研究了不同 pH 值条件下水铁矿对

BSDOM 的吸附.使用初始 DOC 浓度为 25mg/L 的

BSDOM 和 5 个不同的 pH 值(4.0、6.0、8.0、10.0

和 12.0),实验过程与批量吸附等温线实验相同.吸附

平衡后,测定 BSDOM的 DOC 浓度、溶液 pH 值以

及荧光和紫外光谱.每个设计共设 3 个重复样品. 

1.3  紫外光谱分析 

采用紫外-可见光谱仪(Shimadzu)对吸附前后

BSDOM 溶液进行分析.为避免内滤效应
[24-25]

,在分

析前,将 BSDOM 溶液的 DOC 浓度稀释至 10mg/L

以下.同时,以超纯水为背景溶液.紫外-可见光谱仪

的扫描波长为 190~800nm,光程距离为 1cm,扫描间

隔为 0.5nm.通过紫外-可见光谱计算可得到吸收系

数(am, m
-1

)、含氮化合物指数(A220/A254)、芳香度指

数(SUVA254,L/(mg·m))和分子大小指数(S275~295)
[25,35]

. 

SUVA254=a254/CDOC, CDOC(mg/L)为 BSDOM溶液的
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DOC 浓度;SUVA254与 DOM 芳香度呈正相关
[24,36]

; 

A220/A254=a220/a254,其值随着含氮有机质的增加而增

加
[37-38]

.S275~295为在波长 275~295nm 范围内对指数

吸收系数进行线性拟合得到的光谱斜率,S275~295 值

越高,表明其分子量越小
[36,39]

. 

1.4  三维荧光和 EEM-PARAFAC分析 

在荧光测定前,将 BSDOM溶液的 DOC 浓度稀

释至 10mg/L 以下,以去除内滤效应
[40-42]

,用荧光光

谱仪(Hitachi)测量 BSDOM 溶液.荧光扫描参数设

置:200~550nm 激发波长(Ex),扫描间隔 5nm;220~ 

600nm 发射波长(Em),扫描间隔 2nm;激发和发射狭

缝宽度固定为 10nm;光电倍增管探测器电压固定在

640V.同时,以超纯水为背景进行拉曼校正,以消除拉

曼散射效应
[40,43]

.荧光数据的 EEM-PARAFAC 分析

在MATLAB R2020a中使用 DOMFluor工具箱进行

分析
[44]

.通过拆半分析、残差分析和目视检查等方法

确定正确的荧光组分数量
[45]

.采用非负性约束进行

PARAFAC 建模,分析过程中未发现异常样品
[46]

.最

终从 180 个 BSDOM 样品中提取 4种荧光组分(C1~ 

C4).采用最大荧光强度作为各荧光组分的代表值,

各荧光组分的最大荧光强度在 4种有机组分的最大

荧光强度的总和中的占比,即为各荧光有机组分的

相对丰度.此外,通过荧光光谱得到 BSDOM 的 HIX

指数,该指数常用于指示物质的腐殖化程度,其值越

大,腐殖化程度越高
[42]

.HIX 值为当 Ex=254nm 时,Em

分别为 434~480nm 区域积分值与 300~346nm 区域

积分值的比值
[47]

. 

1.5  红外光谱分析 

使用傅里叶变换红外光谱仪 (Nexus 460)对

BSDOM、原始水铁矿和吸附 BSDOM 后的水铁矿

进行了化学基团的测定 .扫描波长范围为 400~ 

4000cm
-1

,分辨率为 4cm
-1

,扫描频率为 32 次.测定前,

将样品冷冻干燥后磨碎,然后按 1:100的质量比与干

燥的溴化钾在玛瑙研钵中进行混合并研磨,在 2T的

压力下压片 30s,形成透明无杂质的薄片,用于红外

光谱扫描. 

1.6  数据分析 

BSDOM 在水铁矿上的吸附数据采用 Freundlich

模型和 Langmuir 模型进行拟合
[23,48-49]

. Freundlich 模

型和 Langmuir模型分别如式(1)(2)所 示: 

 Q=KF·C
n

 (1) 

式中:KF 是 Freundlich 亲和力系数,mg
1-n

L
n

/g;n 是

Freundlich线性指数,无单位;Q是吸附平衡后水铁矿

上 BSDOM吸附的DOC量,mg/g;C是吸附平衡后溶

液中 BSDOM的 DOC 浓度,mg/L. 

 Q=(Qmax·KL·C)/(1+KL·C) (2) 

式中:Qmax为 Langmuir模型的最大吸附量, mg/g;KL

为 Langmuir吸附常数,L/mg;Q和 C 见式(1). 

本研究采用 SPSS 27.0软件对数据进行差异性

分析和显著性分析. 

2  结果与讨论 

2.1  BSDOM的性质特征 

不同 BSDOM的光谱指数(芳香性指数、分子量

指数和含氮指数)如图 2 所示.BSDOM 中含氮物质

越多,A220/A254(含氮指数)越大
[37-38]

.由图 2(a)可以看

出,不同生物质来源的 BSDOM 含氮物质的含量不

同,顺序为 FA-DOM>FF-DOM>FR-DOM.在图 2(b)

中,不同生物质来源的 BSDOM 的 SUVA254值越高,

说明其芳香性越高
[24-25]

.不同生物质来源的

BSDOM 芳香性表现为 FF-DOM>FR-DOM>FA- 

DOM.S275~295值常用于表征 BSDOM的分子量,其值

越大,分子量越小
[39,41-42]

.如图 2(c)所示,3种 BSDOM

的 S275~295 值相同,说明不同生物质类型对 BSDOM

的分子量无显著影响.BSDOM 的腐殖化程度越高,

其 HIX 数值越大
[50]

.由图 2(d)可知,3种 BSDOM 的

HIX 数值无显著差异,说明在实验条件下生物质类

型对其腐殖化程度影响有限.这可能是由于高温燃

烧促使有机物充分热解 ,导致不同生物质来源

BSDOM的分子组成趋于均质化,从而弱化了生物质

类型对 HIX的影响
[51]

. 

图 3(a)~(d)为通过 EEM-PARAFAC分析得到的

四种组分的荧光特性.如图所示, C1 的主峰位于

Ex/Em:215~225nm/305~315nm 处 , 代表多酚类物

质 

[50]
.C2 的主峰位于 Ex/Em:270~280nm/310~320nm

处,代表类蛋白物质
[52-53]

.C3的主峰位于 Ex/Em:290~ 

300nm/370~380nm 处,次峰位于 Ex/Em:230~240nm/ 

370~380nm 处,该组分代表类蛋白物质
[54-55]

.C3 的荧

光峰位置相比于C2发生了红移,这可能是由于C3具

有较高的芳香性、疏水性和更大的分子量
[56-57]

. C4

的主峰位于 Ex/Em: 320~330nm/ 410~420nm 处,代表

类腐殖酸物质
[45,58]

.其次峰位于 Ex/Em:240~250nm/ 
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410~420nm 处,代表典型的类富里酸物质
[59]

.由于

Ex/Em:320~330nm/410~420nm 处的荧光强度明显大

于 Ex/Em:240~250nm/410~420nm 处的荧光强度,因此

将 C4归为类腐殖酸物质.这些结果表明, BSDOM由

多酚类物质、类蛋白物质和类腐殖酸物质组成.4 种

组分的相对丰度如图 3(e)所示,从原料类型来看, 

FA-DOM与其他 2种 BSDOM 所含物质含量差异较

大.FA-DOM 是 3 种 BSDOM 中 C3 组分含量最高,

占总组分的 29%,但其 C1组分含量最低,占总组分的

16%.而在FF-DOM和FR-DOM中,C2组分含量最高,

分别占总组分的 69%和 56%,C4 组分含量最低,分别

占总组分的 4%和 10%.总体而言,BSDOM 主要由多

酚类和类蛋白物质组成,且有机组分含量与生物质类

型有关,这与前人的研究结论一致
[24-25]

. 

 

图 2  BSDOM的紫外光谱指数 

Fig.2  UV-vis spectral indices of BSDOM 

不同小写字母表示 3 种 BSDOM 的紫外光谱指数之间存在显著性差异 

图 3(f)为 BSDOM 的红外光谱图,展示了 3 种

BSDOM 中官能团的存在情况 .如图所示 ,所有

BSDOM都具有-OH/-NH2(3300~3400cm
-1

)、脂肪族

的 C-H(~2900cm
-1

)、-C=O(~1700cm
-1

)、芳环 C=C 

(~1600cm
-1

)和C-O-C/C-O(900~1250cm
-1

)基团
[60-62]

.

此外 ,FF-DOM 和 FR-DOM 中-OH/-NH2(3300~ 

3400cm
-1

)和芳环 C=C(~1600cm
-1

)伸缩振动强于

FA-DOM,说明 BSDOM 的化学基团特征与原料类

型有关.综上所述,不同 BSDOM具有不同的性质(芳

香性和化学基团)和有机成分(含氮物质含量和荧光

组分丰度),这可能对其在水铁矿上的分馏行为产生

影响. 
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图 3  BSDOM中 4种荧光组分的光谱与载荷图、相对丰度及其官能团组成 

Fig.3  Fluorescence spectra, loading plots, relative abundance of four BSDOM components and FTIR spectra of BSDOM 

2.2  BSDOM在水铁矿表面的吸附 

BSDOM在水铁矿上的吸附等温线如图 4 所示.

在初始 DOC 浓度为 10~30mg/L 时,水铁矿能吸附 3

种 BSDOM,但在低 DOC 浓度(2~5mg/L)和高 DOC

浓度(40~50mg/L)时,水铁矿能仅吸附 FF-DOM 和

FR-DOM.吸附等温线分别用 Freundlich 模型和

Langmuir 模型进行 .经拟合后发现 ,FF-DOM 和

FR-DOM 在水铁矿上的吸附数据仅适用于

Freundlich 模型.此外,FA-DOM 在水铁矿上的吸附

数据两种模型均无法拟合 .由表 2 可以看出 ,用

Freundlich 模型可以很好地拟合 FF-DOM 和 FR- 

DOM在水铁矿上的吸附数据,R
2
>0.9 且 n 值接近或

>1.0.结果表明,FF-DOM和 FR-DOM在水铁矿上的

吸附为多层吸附
[63-65]

.DOM 分子之间的相互作用和

生物质类型是影响BSDOM在水铁矿上吸附的重要

因素.由表 1 可知,水铁矿的 pHPZC为 8.6,当溶液 pH

值为 6.0 时,其表面带正电荷.同时,FF-DOM 和 FR- 

DOM 因富含羧基(-COOH),其在 pH=6.0 条件下完

全解离为带负电的-COO
-

,使得BSDOM整体显负电

性.此时,水铁矿表面的正电荷区域可通过静电作用

吸引 BSDOM 中的-COO
-

.此外,水铁矿表面的铁离

子可以通过阳离子-π 键与有机质中的芳香环结构

相互作用
[66]

.因此,静电相互作用和阳离子-π 相互作

用是水铁矿吸附 FF-DOM和 FR-DOM的主要机制.

由图 4 可知,水铁矿对 FF-DOM 的吸附等温线位于

FR-DOM之上,说明水铁矿对 FF-DOM的吸附能力

大于FR-DOM,这可能是由于FF-DOM芳香性较高,

具有更稳定的 π 电子体系,与水铁矿之间的阳离子

-π相互作用更强.而 FA-DOM具有较高含量的氨基

(-NH2)
[67]

,当 pH 值为 6.0 时,氨基主要以质子化形式

(-NH+ 

3 )存在,且其含量超过羧基,导致 FA-DOM整体

带正电荷.这使得 FA-DOM 与水铁矿表面的正电荷

之间产生静电斥力,不利于水铁矿吸附 FA- DOM.

因此,阳离子-π 相互作用是水铁矿吸附 BSDOM 的
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主要机制. 

表 2  分馏实验 Freundlich 模型的拟合参数 

Table 2  The fitting parameters from Freundlich model of 

fractionation experiment 

Freundlich 模型 
BSDOM 

KF[(mg1-n
 ⋅ Ln)/g] n R

2 

FF-DOM 0.0796 1.2148 0.9724 

FR-DOM 0.1151 1.0236 0.9579 

FA-DOM - - - 

 

 

图 4  不同 BSDOM在水铁矿上的吸附等温线 

Fig.4  The adsorption isotherms of various BSDOM on 

ferrihydrite 

总体而言,FF-DOM和 FR-DOM在水铁矿上的

吸附量随着 DOC 浓度增加而增加,水铁矿对 FF- 

DOM 的吸附能力略高于 FR-DOM,且远高于 FA- 

DOM.结果表明,水铁矿对木质-BSDOM (FF-DOM)

和秸秆-BSDOM(FR-DOM)的吸附能力显著高于高

岭土和蒙脱土
[26]

.具体而言,水铁矿的吸附量分别为

0.28~5.95mg/g(木质-BSDOM)和 0.19~4.26mg/g(秸

秆-BSDOM),而高岭土(木质:0~0.36mg/g;秸秆:0.1~ 

1.18mg/g)和蒙脱土(木质:0.16~1.15mg/g;秸秆:0.15~ 

1.04mg/g)的吸附量较低.这种差异可能与矿物的比

表面积有关 .如表 1 所示 ,水铁矿的比表面积为

283.5m
2
/g,分别是高岭土(约 15.8倍)和蒙脱土(约 4.5

倍)比表面积的数倍
[26]

.较大的比表面积使水铁矿具

有更多的活性位点和更高的反应性,从而能够吸附

更多的 BSDOM.对于 FA-DOM,水铁矿上的吸附量

(0.26~0.52mg/g)高于高岭土(0~0.62mg/g),但低于蒙

脱土(0.26~1.3mg/g).这一差异可能与矿物表面电荷

特性和吸附机制有关:在 pH 值为 6.0~7.0 时,水铁矿

表面带正电荷,与带正电的 FA-DOM 产生静电斥力,

从而限制了吸附;而蒙脱土表面带负电荷,可以通过

静电相互作用和孔隙填充作用增强对 FA-DOM 的

吸附
[68]

.相比之下,高岭土则由于疏水位点和孔隙填

充位点较少,其吸附能力最弱. 

2.3  分馏对 BSDOM分子性质和组分的影响 

如图 5(a)所示,当 DOC 浓度从 2mg/L 增加到

10mg/L 时,BSDOM 的 SUVA254 值增加或略有变化,

而当DOC浓度从10mg/L增加到50mg/L时, SUVA254

值显著降低,说明在高 DOC 浓度时, BSDOM的高芳

香物质在水铁矿上的吸附率大于在低 DOC 浓度时

的吸附率.这可能是因为在低 DOC 浓度下,低芳香性

物质上的-COOH 基团会与水铁矿表面的-OH 基团

发生配体交换,形成稳定的络合物 

[68]
.然而,在高 DOC

浓度下,具有较大 π电子云的高芳香性物质可以通过

阳离子-π 相互作用吸附到水铁矿表面,成为主要的

吸附机制.因此,BSDOM在水铁矿上的吸附可能导致

溶液中芳香族化合物和非芳香族化合物的分馏
[14]

,导

致吸附后溶液 SUVA254值降低.由图 5(b)可以看出,当

DOC 浓度在 2~15mg/L 时,BSDOM的 S275~295值持续

升高,但随着DOC浓度从15mg/L持续增加到50mg/L

时, BSDOM的 S275~295值基本保持不变.结果表明,在

低DOC浓度(2~15mg/L)下,分子量较大的BSDOM倾

向于吸附在水铁矿上,但在高 DOC 浓度(15~50mg/L)

下,DOM 的分子大小对 BSDOM 在水铁矿上的吸附

无显著影响.这可能是由于分子量较大的 BSDOM具

有高芳香性和大量官能团(如芳香族、苯酚等)的特征,

这些官能团可以强烈竞争水铁矿表面的吸附位点,从

而增强水铁矿对其的吸附能力
[23]

.但随着 DOC 浓度

的增加,水铁矿表面的吸附点位达到饱和,因此,在高

DOC 浓度下,水铁矿吸附后 BSDOM 的 S275~295值基

本保持不变.如图 5(c)所示,从总体而言,3种 BSDOM

的 HIX 值依次为:FA-DOM>FF-DOM> FR-DOM.与

原始DOM(图 2)相比,BSDOM的HIX 值无明显变化,

说明水铁矿吸附后,DOC浓度的变化对BSDOM的腐

殖化程度无显著影响.综上所述, BSDOM 在水铁矿

上的分馏主要受其芳香性和分子量的影响,分子量

大、高芳香性物质优先吸附在水铁矿上
[69-71]

.这一规

律与 BSDOM在黏土矿物(如高岭土、蒙脱土)上的吸
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附行为相似
[26]

,进一步表明有机质的结构特性是控制 其在矿物表面吸附的关键因 素. 

 

图 5  BSDOM在水铁矿表面分馏后紫外光谱指数随 DOC浓度增加而变化 

Fig.5  UV-vis spectral indices of BSDOM in solution varying with the increasing DOC concentration after ferrihydrite adsorption 

 

图 6  水铁矿吸附 BSDOM前后的 FTIR光谱及 BSDOM的荧光组分丰度变化 

Fig.6  FTIR spectra of ferrihydrite and changes in fluorescence component abundance of BSDOM before and after BSDOM 

adsorption 

图 6(a)展示了水铁矿吸附 BSDOM前后官能团

的变化情况.如图所示,水铁矿吸附后,在 1500cm
-1
附

近出现新的特征吸收峰,可能与芳环 C=C 伸缩振动

有关,表明 BSDOM 中的芳香族组分被水铁矿吸附.

而 C-O 伸缩振动峰从 1076cm
-1
红移至 1066cm

-1
,且

710cm
-1
处的 Fe-O 弯曲减弱,说明 BSDOM 的含氧

官能团可能通过配体交换与水铁矿的表面位点发

生反应
[72]

.此外,水铁矿吸附 BSDOM 后,3410cm
-1
处

的-OH 伸缩振动峰发生偏移,表明 BSDOM 与水铁

矿之间发生了氢键作用
[73]

. 

图 6(b)~(e)展示了随着 DOC 浓度的增加,水铁

矿吸附后 BSDOM 呈现出不同的组分分馏行为.如

图所示,当 DOC 浓度>25mg/L 时,水铁矿吸附后, 

BSDOM中多酚类物质(C1)丰度随着DOC浓度的增

加而升高.当 DOC 浓度为 2~10mg/L 时,水铁矿吸附

后,BSDOM 中短波类蛋白物质(C2)丰度持续降低, 

BSDOM 中长波类蛋白物质(C3)和类腐殖酸(C4)物

质丰度持续增高.当 DOC 浓度为 10~50mg/L 时,3种

组分丰度略有下降或保持不变.这一现象主要是由

于在低 DOC 浓度下,多酚类物质的酚羟基(Ph- OH)

易与水铁矿表面的部分未质子化的 Fe-OH 发生配

体交换,从而吸附在水铁矿上.而随着DOC浓度的不

断增加,水铁矿表面的吸附点位逐渐趋于饱和,各物

质之间开始竞争有限的吸附点位.此时,多酚类物质

吸附效率受到限制,而长波类蛋白物质和类腐殖酸

物质由于分子量较大和结构复杂,使得它们在吸附
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过程中面临更大的空间位阻和吸附位点竞争.相比

之下,短波类蛋白物质(如类酪氨酸和类色氨酸)因其

结构简单和官能团反应活性高,能够更高效地占据

水铁矿表面的吸附位点,从而表现出更强的吸附能

力.与原始DOM相比,水铁矿吸附后 3种BSDOM中

多酚类物质(C1)丰度降低,短波类蛋白物质(C2)和类

腐殖酸(C4)物质丰度增加,FR-DOM和 FA-DOM中

长波类蛋白物质(C3)丰度增加,FF-DOM 中长波类

蛋白物质(C3)丰度则略有降低 ,说明不同来源的

BSDOM 在与水铁矿相互作用时表现出不同的吸附

行为.水铁矿吸附后,FA-DOM 和 FR-DOM 中各组

分占比顺序均为:C2>C3>C4>C1.当 DOC 浓度在

2~30mg/L 时,FF-DOM 中各组分占比顺序与其余 2

种 BSDOM 相同.而当 DOC 浓度在 30~50mg/L 时, 

FF-DOM 中各组分占比顺序变为: C2>C1>C3>C4,

与原始 FF-DOM中各组分占比顺序相同.结果表明,

除了C1外,相比于原始DOM,其余 3种组分(C2~C4)

在 BSDOM 中的相对占比顺序无显著变化,说明

BSDOM 水铁矿上的分馏并未明显影响其类蛋白质

和类腐殖酸物质的占比顺序.这与 BSDOM 在黏土

矿物表面的分馏存在显著差异:对于木质-BSDOM

和秸秆-BSDOM 而言,类腐殖酸和类富里酸物质是

黏土矿物的主要吸附组分;但对于 FA-DOM,黏土矿

物则主要通过氢键作用和疏水效应(或孔隙填充效

应)优先吸附类蛋白物质和类腐殖酸物质
[26]

.结果表

明,多酚类物质(C1)优先吸附在水铁矿上
[74]

.这一现

象可能是由于水铁矿表面的-OH 基团可与 BSDOM

中的-COOH 基团发生强烈的配体交换,而多酚类物

质中的芳香结构可增加-COOH 基团的电子密度,促

进配体交换反应的发生
[16,75]

,从而导致溶液中

BSDOM 多酚类物质丰度降低. 

2.4  溶液pH值对BSDOM在水铁矿表面分馏的影响 

由图 7(a)可见,当溶液 pH 值为 4.0~12.0 时,水铁

矿对 3种 BSDOM的吸附量随 pH 值升高而降低.这

是由于酸性条件下,水铁矿表面的 Fe-OH 基团会与

溶液中的 H
-

结合,形成 Fe-OH+ 

2 ,水铁矿表面正电荷

密度增加
[76]

,其与 BSDOM 之间发生较强的阳离子

-π相互作用,促使 BSDOM被吸附到水铁矿表面.此

外,H 促进BSDOM中部分官能团的解离,通过配体

交换形成稳定的表面络合物,从而提高吸附量
[77]

.但

随着溶液 pH 值不断升高,水铁矿表面带负电荷,活

性位点减少,静电斥力导致吸附量持续下降.  

如图 7(b)所示 ,水铁矿吸附后 ,FF-DOM 和

FR-DOM 的芳香性(SUVA254 值)随着溶液 pH 值从

4.0 增加到 8.0 时逐渐降低,说明芳香性物质在水铁

矿上的吸附比增高.反之,当溶液 pH 值从 8.0 增加到

12.0 时,其在水铁矿上的吸附比降低.FA-DOM 的

SUVA254值随溶液 pH 值呈先降低后升高,当 pH 值

为 6.0 时,其值最小.由表 1 可知,水铁矿的 pHPZC为

8.6,当溶液 pH<pHPZC 时,水铁矿带正电荷,且随着溶

液 pH 值的升高,BSDOM的-OH 基团去质子化并带

负电荷 ,其与水铁矿之间的静电引力增强 ,导致

BSDOM 在溶液中的芳香性降低 .而当溶液 pH> 

pHPZC 时,水铁矿与 BSDOM 之间的静电斥力增强,

溶液芳香性增高.从图 7(c)可以看出,随着溶液 pH 值

从 4.0 增加到 8.0 时,溶液中 BSDOM的 S275~295值变

化不大,当溶液 pH 值从 8.0 增加到 12.0 时,溶液中

BSDOM的 S275~295值显著降低,说明溶液中BSDOM

的分子量增大,较大的 BSDOM 分子的吸附比降低.

这可能是因为当 pH>8.0 时,水铁矿表面的负电荷和

溶液中阴离子浓度增加,水铁矿对较大的 BSDOM

分子产生更强的静电斥力,使其更难接近水铁矿的

吸附位点
[78]

.因此,较小的 BSDOM 分子吸附在水铁

矿上.图 7(d)展示了不同溶液 pH值条件下,水铁矿吸

附后溶液中 BSDOM 的腐殖化程度变化.结果表明, 

FR-DOM和 FA-DOM 的 HIX 值随 pH 值变化不显

著,而 FF-DOM变化明显,说明生物质来源可能影响

BSDOM与水铁矿的相互作用. 

由图 7(e)~(h)所示,水铁矿吸附后溶液中 BSDOM

的组分丰度呈现出显著的 pH 依赖性.与原始 DOM 

(图2)相比,吸附后溶液中多酚类物质(C1)丰度普遍降

低,其中 FF-DOM的 C1丰度随 pH 值升高呈下降趋

势,而 FA-DOM 的多酚类物质则完全吸附于水铁矿

表面且不受 pH 值的影响.当 pH 值为 4.0~10.0 时,类

蛋白物质和类腐殖酸物质(C2~C4)丰度保持相对稳

定.但当 pH 值升至 12.0 时,短波类蛋白物质(C2)丰度

显著降低,长波类蛋白物质(C3)和类腐殖酸物质(C4) 

的丰度显著增高.结果表明,在较高的 pH值条件下,水

铁矿对短波类蛋白物质和多酚类物质吸附比增加,而

对长波类蛋白物质和类腐殖酸物质的吸附比降低.这

是因为高 pH 值条件下水铁矿表面带负电荷,难以与

溶液中 BSDOM的去质子化官能团发生配体交换,吸
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附主要依赖氢键或静电相互作用
[79]

.多酚类物质通过

未解离的 Ph-OH与水铁矿 Fe-O中的氧原子形成弱

氢键而被优先吸附.分子量小的短波类蛋白物质则因

其较小的空间位阻和-NH2 的氢键作用而更易被吸

附
[68]

.相比之下,大分子量的长波类蛋白物质和富含

-OH 基团和-COOH 基团的类腐殖酸物质由于增强

的静电斥力和空间位阻效应
[65]

,在高 pH 值条件下更

倾向于保留在溶液中. 

 

图 7  溶液 pH值对 BSDOM在水铁矿上吸附量及溶液中 BSDOM分子性质与组分丰度的影响 

Fig.7  Effects of solution pH on the BSDOM adsorption quantity on ferrihydrite and the molecular properties and component 

abundances of BSDOM in solution 

3  结论 

3.1  通过紫外-可见光谱和荧光光谱对 3种不同生

物质来源的 BSDOM的性质进行分析,3种 BSDOM

含氮物质的含量大小为 FA-DOM>FF-DOM> FR- 

DOM,芳香性大小为 FF-DOM>FR-DOM>FA- 

DOM. 3 种 BSDOM 的分子量大小和其腐殖化程度

均无显著差异.通过 EEM-PARAFAC 分析对 3 种

BSDOM的荧光物质组成进行鉴定,且BSDOM主要

以类蛋白物质构成.BSDOM在水铁矿上的吸附机制

主要是阳离子-π相互作用. 

3.2  在水铁矿表面分馏后 ,溶液中 BSDOM 的

SUVA254 值(芳香性)降低,S275~295 值(分子量)增高,表

明芳香性高、分子量大的 BSDOM 更倾向于吸附在

水铁矿上.水铁矿吸附后,BSDOM 分子组分丰度发

生变化,多酚类物质优先被水铁矿吸附.这些都与水
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铁矿和BSDOM之间阳离子-π相互作用和各官能团

之间的配体交换有关. 

3.3  溶液 pH 值对BSDOM在水铁矿表面分馏行为

有显著影响.本研究发现酸性条件更有利于水铁矿

对BSDOM的吸附,可以增强BSDOM与水铁矿之间

的阳离子-π相互作用和配体交换.在高 pH值条件下,

非芳香性物质和较小的BSDOM分子的吸附比增强.

多酚类和短波类蛋白物质的吸附比增加,这一结果

归因于多酚类物质和短波类蛋白质物质与水铁矿

之间的氢键作用.而长波类蛋白物质和类腐殖酸的

吸附比降低则是两者之间静电斥力的增强所致. 
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