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Abstract：A ferrihydrite was synthesized from ferric chloride and sodium hydroxide using the hydrolysis method. The absorption behavior
of soil-dissolved organic matter（DOM）on ferrihydrite was studied by mixing different concentrations of ferrihydrite with soil-extracted
DOM solution. UV-Vis absorption spectra analysis showed that in the range of 10-30 g · L-1 ferrihydrite concentration, the adsorption
capacity of ferrihydrite to soil DOM is positively correlated with ferrihydrite concentration. The significant decrease in the absorption slope
S275-295 indicates that ferrihydrite preferentially adsorbs macromolecular aromatic compounds in soil DOM. Three-dimensional fluorescence
spectra coupled parallel factor model（EEM-PARAFAC）analysis showed that soil DOM comprises three fluorescent components. They
were humus-like component C1（Ex/Em=240/410）, tryptophan-like component C2[Ex/Em=290（240）/350], and tyrosine-like component
C3（Ex/Em=270/300）. The fluorescent intensity of the three components showed a significant decreasing trend with incubation time. The
decrease in the humic-like C1 component was greater than for the protein-like components of C2 and C3. After adsorption, soil DOM′ s
humification index（HIX）decreased significantly. Meanwhile, the biological index（BIX）increased significantly, indicating that the relative
proportion of humus fraction in soil DOM decreased and the relative proportion of autogenetic fraction increased with the process of
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摘 要：基于水解法将氯化铁和氢氧化钠合成了一种水铁矿，通过不同浓度水铁矿与土壤溶解性有机质（DOM）的混合避光培养

实验，研究了水铁矿对土壤DOM的吸附固持作用。结果表明：在水铁矿浓度为 10~30 g·L-1范围内，水铁矿对土壤DOM的吸附能

力与其浓度呈正相关。随着培养时间的延长，DOM的光谱斜率（S275-295）显著降低，表明水铁矿优先吸附土壤DOM中的大分子芳

香族化合物。三维荧光光谱耦合平行因子模型（EEM-PARAFAC）分析表明，土壤DOM包含类腐殖质组分（C1）（Ex/Em=240/410）、

类色氨酸组分（C2）[Ex/Em=290（240）/350]及类酪氨酸组分（C3）（Ex/Em=270/300）3种荧光组分。3种组分荧光强度均随着培养时

间延长呈现明显降低趋势，且类腐殖质组分的下降最为明显。被水铁矿吸附后，土壤DOM的腐殖化指数（HIX）显著降低且生物

源指数（BIX）明显升高，表明随着吸附作用的进行，土壤DOM的腐殖质组分相对占比下降，而自生源组分相对占比上升。研究表

明，水铁矿对土壤DOM有显著的吸附固持作用，且对大分子腐殖质物质吸附作用强于对小分子类蛋白组分，水铁矿对土壤DOM
分子的固持作用能够提高土壤有机质的生物可利用度，改善土壤环境。
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土壤是农业生产最基本的自然资源，包含了植物

生长所必需的水分、养分和微生物等环境要素。土壤

有机质能够促进农作物的生长发育并改善土壤结构，

是土壤健康和优质农产品生产的重要保障。同时，土

壤是全球生态系统最重要的碳库之一，约储存了

1.46×1015 kg的有机碳，是大气碳储量的 2倍[1]。土壤

有着巨大的固碳潜力，目前全球每年排放的二氧化碳

（CO2）中约 31%被土壤所固持[2]。土壤有机质中碳的

含量高于全部空气和植物中碳元素含量的总和，是自

然界中碳元素重要的“汇”。因此土壤有机质的固持

和转化研究对土壤生态环境保护和土壤固碳减排目

标的实现均具有重要的指导意义。

土壤溶解性有机质（Dissolved organic matter，
DOM）是溶于水（或盐溶液）且能够通过 0.2~0.7 μm
滤膜的复杂有机物聚合体，主要由碳水化合物、氨基

酸、蛋白质、糖、脂肪族聚合物和腐殖物质组成[3-4]。

DOM是土壤中最活跃的有机碳库，它不仅与土壤肥

力密切相关，而且对土壤碳循环有巨大的影响[5]。土

壤DOM的来源分为内源和外源：内源DOM主要来源

于植物根系和微生物的分泌物；外源DOM主要来自

堆肥材料或生物固体中释放的可溶性化合物[6]。土

壤DOM来源的复杂性决定了其物质组成、化学结构

和化学性质的复杂性[7-9]。DOM的光谱性质及其衍生

指数通常被用来推断 DOM 的来源和分子组成特

征[10]，具有可操作性强和灵敏度高的特点。其中，紫

外-可见吸收光谱常用来分析有色DOM（CDOM）的光

吸收性质和分子特征；三维荧光光谱耦合平行因子分

析技术（EEM-PARAFAC）是近年来发展较快的一种

研究荧光DOM（FDOM）来源及组分特征的技术。紫

外-可见吸收光谱和荧光光谱技术的结合能够有效

识别土壤DOM迁移转化过程中活性组分的变化。

水铁矿是土壤中分布最为广泛的土壤矿物，是环

境中晶质铁氧化物的前体[11]。通过不同方法合成的

新型水铁矿已逐渐应用至各个领域，如崔蒙蒙等[12]运

用新型吸附剂合成了一种水铁矿用于吸附除磷，并取

得了很好的效果。马晓燕等[13]用水热法合成磁性水

铁矿并验证了其对有害物质二甲基亚胂酸的吸附性

能，为污染水体的处理和净化提供了新的方法。

含铁矿物对DOM的吸附作用是土壤有机质固持

的主要方式之一。研究表明，矿物对DOM的吸附是

天然有机质在土壤和沉积物中稳定封存的重要机

制[14-15]。水铁矿因具有表面活性高、比表面积大等特

点，相对针铁矿等含铁矿物具有对DOM更强的吸附

分馏能力[16]。但是目前有关水铁矿对土壤DOM不同

活性组分的选择性吸附作用研究较少。

本实验通过室内合成水铁矿与土壤DOM溶液混

合培养实验，研究培养过程中土壤DOM的紫外-可见

吸收光谱和三维荧光光谱特征指数随时间的变化，探

究水铁矿对土壤DOM不同组分的选择固持作用。结

果可为深入认识含铁矿物参与的土壤碳循环提供基

础支持。

1 材料与方法

1.1 土样采集及预处理

供试土样取自山东省青岛市黄岛区丁家河水库

岸边肥沃土壤（35°58′ 14″N，120°12′ 18″E），取样深

度为地表下 10~15 cm。土壤类型为棕壤，自然植被

下表层粗有机质含量在 6%左右，全剖面不含游离碳

酸钙，土壤 pH为 6.0，是北方较好的农业土壤。实验

土样去除石块和植物残体等杂质后放入鼓风干燥箱

40 ℃烘干。烘干的土样用玛瑙研钵研磨，过 80目筛

网后置于干燥阴凉处避光储存。

1.2 水浸提法提取土壤DOM
以 1∶5（固体 g∶去离子水mL）的比例将土样和去

离子水加入锥形瓶中，在室温避光条件下水平振荡

24 h（150 r · min-1）后，离心 20 min（4 ℃，8 000 r ·
min-1），取上清液分别过 5 μm和 0.22 μm的聚碳酸酯

PC 滤膜（Millipore，美国），滤液即为土壤 DOM 浸提

液，浸提液于4 ℃避光保存备用。

1.3 水铁矿的制备

取 26.76 g的FeCl3·6H2O固体置于 1 L烧杯中，加

入 505 mL去离子水溶解，随后缓慢加入 350 mL新配

制的NaOH（1 mol·L-1）溶液，最后边搅拌边滴加NaOH
至 pH=7.5。混合溶液静置 12 h后倒去上清液，室温

条件下离心 15 min（8 000 r·min-1）后除去上清液，加

入去离子水混匀后离心，弃去上清液。按上述步骤重

adsorption. In conclusion, ferrihydrite has a significant adsorption and removal effect on soil DOM, and the adsorption effect on
macromolecular humus is more potent than that of small molecular amino acids. The retention of soil DOM molecules by ferrihydrite can
increase the bioavailability of soil organic matter and improve the soil environment.
Keywords：ferrihydrite; dissolved organic matter; soil; UV-Vis absorption spectrum; PARAFAC analysis
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复洗涤 3 次，弃去上清液后于冷冻干燥机（Labconco
FreeZone-710201040，美国）中冻干 24 h，将冻干的水

铁矿样品置于干燥阴凉处保存。

1.4 吸附实验

实验设置 3 个水铁矿浓度处理组（10、20、30 g·
L-1水铁矿），每处理组设置 3个平行。于室温、黑暗条

件下振荡培养（150 r·min-1）。分别于培养 0、0.5、1、
1.5、2、2.5、3、3.5、4、4.5、5、6、7、8、9、10、12、24、36、48
h时取样 15 mL，通过 0.2 μm醋酸纤维滤膜（赛多利斯

Minisart，德国）的针式滤器过滤后，将滤液收集于 20
mL离心管中，用于紫外-可见吸收光谱和三维荧光光

谱的测定。

1.5 土壤DOM检测方法

1.5.1 紫外-可见吸收光谱的测定

紫外-可见吸收光谱采用紫外-可见分光光度计

（岛津UV-1900i，日本）测定。测定参数设置为：扫描波

长范围200~700 nm，扫描间隔为1 nm，使用超纯水（电

阻率18.3 MΩ·cm）作为参比溶液，比色皿为光程10 mm
的石英微量比色皿。吸收系数计算公式如下[17]：

aλ=2.303×（Aλ-A0）/L
式中：aλ是指定波长 λ处的吸收系数，m-1；L是光程，

即比色皿宽度，m；Aλ是指定波长 λ处的吸光度；A0是

指定波长λ处超纯水的吸光度；2.303为校正系数。

将CDOM吸收系数经自然对数转化后与波长线

性拟合得到光谱斜率：

aλ=aλ0 exp[S（λ0−λ ) ]
式中：aλ是指定波长λ处的吸收系数，m-1；λ0为参考波

长，nm；S为光谱斜率，nm-1。本文采用 275~295 nm波

长范围内的斜率（S275-295）来指示与水铁矿反应后土壤

CDOM相对分子量的变化。

1.5.2 三维荧光光谱的测定

三维荧光光谱（EEM）采用荧光光谱仪（堀场Flu⁃
oroMax-4，日本）测定。所有样品均在室温（25 ℃）下

进行分析。测定参数设置为：激发波长（Ex）为 220~
450 nm，扫描间隔 5 nm；发射波长（Em）为 300~600
nm，扫描间隔 2 nm；激发和发射狭缝宽度均设置为 5
nm。样品测试前使用超纯水（电阻率 18.3 MΩ·cm）
作为空白三维荧光图谱。

本文采用腐殖化指数（HIX）和生物源指数（BIX）表
征土壤DOM的腐殖化程度和自生源组分的变化。腐殖

化指数是激发波长为254 nm时，荧光发射光谱中435~
480 nm区域与其和 300~345 nm区域发射强度积分之

和的比值[18]。生物源指数是激发波长为 310 nm时，发

射波长在380 nm和430 nm处荧光强度的比值[19]。

平行因子分析法（PARAFAC）又称规范分解法，

是双线性主成分分析法的扩展。PARAFAC基于三线

性分析理论将三维荧光光谱进行激发-发射-荧光强

度 3个载荷矩阵分解，通过交替最小二乘法求解荧光

组分数。通过EEM-PARAFAC分析能够表征和识别

FDOM中不同来源的荧光组分[20]，是目前研究 FDOM
使用最广泛的技术。

本实验中 PARAFAC建模在EEMs-toolkit GUI1.2
软件中完成，使用EEM-toolkit工具包。EEM数据的

预处理包括空白扣除、内滤效应校正、波长校正和拉

曼归一化，通过裂半分析检验确定荧光组分数。最终

荧光组分强度使用归一化后的拉曼单位（R.U.）表示。

1.5.3 扫描电镜分析

收集培养 48 h后的水铁矿进行冷冻干燥然后充

分研磨，利用场发射扫描电镜（蔡司 Sigma300，德国）

对合成的初始水铁矿和培养 48 h后收集的水铁矿进

行扫描电镜（SEM）分析，观察水铁矿培养前后表面形

貌的变化。

1.6 统计分析

实验数据采用平均值±标准方差（SD）表示。使

用 SPSS 软件 22.0 版通过单因素方差分析（ANOVA）
分析实验结果。利用主成分分析法（PCA）对土壤

DOM紫外-可见吸收光谱和三维荧光光谱光学参数

的相关性进行分析，PCA统计分析采用 FactoMineR、

factoextra及 ggpubr工具包在Rstudio（version 4.3.0）中

进行。

2 结果与讨论

2.1 水铁矿表观形貌的变化

通过培养前后水铁矿的扫描电镜图（图 1a，20 g·
L-1水铁矿处理组）分析，可以看出实验室合成的水铁

矿为无定形的聚合体，且粒径较小、表面有褶皱，与水

铁矿颗粒小、比表面积大的特点相符合，满足实验要

求。水铁矿极大的比表面积有利于它与土壤DOM的

结合，提高土壤DOM的吸附固持效率。与土壤DOM
反应 48 h后，水铁矿表面褶皱减少，吸附的DOM分布

密集，呈现聚集状态（图 1b）。当水铁矿与土壤DOM
混合培养时，水铁矿对DOM的吸附分馏作用能够改

变DOM的分子多样性[21-22]，大量的有机分子通过氢键

和疏水作用结合在一起，对矿物表面具有较高亲和力

的分子被矿物吸附分布于水铁矿表面，而其他分子继

续留在溶液中，表现为水铁矿表面褶皱减少（图1b）。
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2.2 不同浓度水铁矿对土壤DOM紫外-可见吸收光

谱的影响

2.2.1 水铁矿对土壤DOM吸收系数的影响

吸收系数 a254、a410常用来表征紫外光区和可见光

区的CDOM的相对浓度[23]。图2为土壤CDOM吸收系

数 a254和 a410在不同浓度水铁矿作用下随时间的变化。

在培养时间为 2 h时，不同浓度水铁矿处理组 CDOM
吸收系数 a254 由最初的 86.06 m-1（0 h），分别下降到

54.60 m-1（10 g·L-1）、14.81 m-1（20 g·L-1）、2.90 m-1（30
g·L-1），下降百分比分别为 36.55%、82.79%、96.63%。

与吸收系数 a254相比，吸收系数 a410的下降同样明显。

在培养 2 h时，各处理组CDOM吸收系数 a410的下降百

分比分别达到了38.32%（10 g·L-1）、82.54%（20 g·L-1）、

96.38%（30 g·L-1），且不同浓度水铁矿之间存在显著差

异（P<0.05），表明水铁矿浓度越高，吸附效果越好。总

体来说，CDOM吸收系数a254、a410均随着培养时间的增

加而降低，且在培养前期下降尤为显著。

与水铁矿反应后，土壤DOM吸收系数的下降表

明水铁矿对土壤DOM有显著的吸附固持作用，且水

铁矿对DOM的吸附速率与其浓度呈正相关。在培养

的前 4~12 h，CDOM吸收系数 a254、a410出现短暂升高，

这可能与DOM在水铁矿表面聚集达到饱和有关。随

着培养时间的增加，在反应12 h后不同浓度水铁矿实

验组的吸附效果均达到相对稳定，原因可能是土壤

DOM与Fe金属氧化物之间的相互作用，土壤DOM在

含铁矿物表面的吸附表现为不可逆的过程[24]，此时溶

液中大部分的土壤 DOM 已被吸附固持在水铁矿表

面，这与水铁矿的扫描电镜结果一致。

2.2.2 DOM吸收光谱斜率变化

特定波段的光谱斜率可以反映DOM分子的相对

分子量、芳香性以及聚合度等性质[10]。其中 S275-295主

要被用来表征 CDOM 的相对分子量，也能反映 DOM
中的芳香性特征，是提供 DOM 分子组成信息、表征

DOM相对分子量大小的重要参数。S275-295与DOM相

对分子量大小成反比。不同浓度水铁矿处理组的

S275-295 随培养时间的变化总体呈现出上升趋势（图

3）。在培养初期，S275-295逐渐上升且在 4 h左右达到较

高值，分别为 0.019 nm-1（10 g·L-1）、0.023 nm-1（20 g·
L-1）、0.022 nm-1（30 g·L-1）。DOM由一系列不同分子

量的有机分子组成，当土壤溶液中的DOM与水铁矿

表面接触时，矿物表面对一些分子的外力大于DOM
分子间作用力，原有的DOM复合体就会遭到破坏[16]。

由于 DOM 中不同组分对矿物表面的亲和力不同，

DOM在矿物-水界面上发生分子分异，高分子量、芳

香环较多的 DOM 分子或羧基和酚羟基含量高的

DOM分子优先被吸附在矿物表面[25]，从而使DOM分

图1 培养前后水铁矿的扫描电镜图（×3 000倍）

Figure 1 Scanning electron microscopy of ferrihydrite before and
after culture（×3 000 times）

a：初始水铁矿；b：培养48 h后的水铁矿（20 g·L-1水铁矿处理组）
a：initial ferrihydrite; b：ferrihydrite with a concentration of 20 g·L-1 was

cultured for 48 h in the experimental group

图2 不同浓度水铁矿处理组DOM吸收系数a254、a410随时间的变化

Figure 2 Variation of DOM absorption coefficients a254 and a410 in different concentration ferrihydrite treatment groups over time
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子量下降，表现为S275-295的上升。

在培养中期 4~12 h内，S275-295呈现短暂下降，表明

DOM 的相对分子量增加，这与 CDOM 吸收系数 a254、

a410在相同培养时间的表现基本一致，此时聚集于水

铁矿表面的DOM达到饱和，DOM相对分子量呈现小

幅上升。

培养 12 h后，S275-295又表现出明显上升趋势，最高

值分别达到了 0.023 nm-1（10 g·L-1）、0.024 nm-1（20 g·
L-1）、0.026 nm-1（30 g·L-1），此时化学吸附与分子分馏

共同作用于水铁矿与溶液界面。研究表明，配体交换

与静电吸引是铁氧化物吸附 DOM 的主要机制[26]，水

铁矿表面的羟基可以与有机质上的羧基之间发生配

体交换作用从而吸附有机质。在环境条件下，大多数

DOM以阴离子形式存在，在水铁矿与DOM的混合培

养中，水铁矿表面的正电荷与DOM表面的负电荷相

结合，使DOM的相对分子量下降。

S275-295 的上升还表明土壤 DOM 芳香性的降低。

研究表明，水铁矿优先吸附 DOM 中的芳香族化合

物[27-29]。芳香族化合物虽结构稳定，不易进行加成反

应和氧化反应，但其芳香性在化学性质上表现为易进

行亲电取代反应。DOM在水铁矿上的吸附可能导致

芳香族化合物和非芳香族化合物的分馏[16]，大量芳香

性化合物被水铁矿吸附，留在水溶液中的单位碳所含

的芳香性化合物减少。综上，DOM中大分子量、芳香

性化合物优先被水铁矿吸附固持，水铁矿浓度越高吸

附效果越明显。

综合CDOM吸收系数 a254、a410与 S275-295数据表明，

水铁矿对土壤DOM产生了明显的吸附固持作用，而

且水铁矿优先吸附大分子芳香族化合物，且水铁矿浓

度越高，吸附速率越快。水铁矿对土壤DOM大分子组

分的吸附固持作用可以分馏土壤有机质的组成，将相

对分子量和芳香性低的DOM分子保留在土壤基质中，

从而增加土壤DOM的生物可利用度，改善土壤环境。

2.3 不同浓度水铁矿对土壤DOM三维荧光光谱的影响

2.3.1 土壤DOM的PARAFAC荧光组分

对培养实验获取的DOM三维荧光光谱数据进行
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图3 不同浓度水铁矿处理组DOM吸收光谱

斜率S275-295随时间的变化

Figure 3 Variation of DOM absorption spectral slope S275-295 over
time in different concentration ferrihydrite treatment groups

图4 土壤DOM 3种PARAFAC荧光组分特征
Figure 4 Characteristics of three PARAFAC fluorescence

components of DOM in soil
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PARAFAC分析（图 4），识别出 3个 FDOM荧光组分，

包括一种腐殖质组分（C1）和两种蛋白质组分（C2和

C3）。其中C1（Ex/Em=240/410）为陆源类腐殖质荧光

峰 A，是具有一定芳香性的高分子聚合物[30-31]。C2
[Ex/Em=290（240）/350]和C3（Ex/Em=270/300）分别与

文献中报道的荧光峰T和B相似，为类色氨酸和类酪

氨酸组分[32-33]，是类蛋白类物质。C2组分与完整的蛋

白质或较少降解的肽物质有关，C3组分更多与肽物

质降解有关[34]。

2.3.2 不同浓度水铁矿对土壤DOM的PARAFAC组分

荧光强度的影响

通过土壤DOM吸收系数的变化（图 2）分析可以

得出，培养 12 h后水铁矿对土壤DOM的吸附基本达

到平衡，因此仅对培养前 12 h的土壤DOM进行了三

维荧光光谱分析（图 5）。不同浓度水铁矿处理组的

总荧光强度FDOM均随着培养时间的增加而下降，且

水铁矿浓度越高荧光强度下降越快（P<0.05）。培养

12 h时，各浓度水铁矿处理组总荧光强度的下降百分

比分别达到了 92.84%（10 g·L-1）、95.92%（20 g·L-1）、

91.51%（30 g·L-1）。

不同浓度水铁矿处理组 PARAFAC 组分荧光强

度随时间变化如图 6（左列）所示，C1、C2、C3的下降

趋势与总荧光强度FDOM相似，各组分荧光强度随着

培养时间的增加而下降。在 12 h时，C1、C2、C3的平

均去除率（以不同浓度水铁矿平均值计算）分别为

95.92%、92.45%、91.29%。培养 12 h 时，不同浓度水

铁矿培养组C1的荧光组分占比（图 6右列）由最初的

37.91%分别下降到 16.76%（10 g·L-1）、30.40%（20 g·
L-1）和 25.94%（30 g·L-1），而蛋白质组分（C2+C3）的占

比由最初的 62.09% 分别上升到 83.24%（10 g·L-1）、

69.60%（20 g·L-1）、74.06%（30 g·L-1），无论是从去除

率还是荧光组分占比上分析，类腐殖质的下降速率都

要高于类蛋白质，这表明水铁矿更倾向于对土壤

DOM中类腐殖质的吸附固持。腐殖质在土壤中扮演

着重要的角色，对土壤的结构、肥力和生物活性都有

着显著的影响。研究表明类腐殖质组分与缩聚的酚

类、芳香化合物有关[35]，而高分子质量和具有芳香性

的有机质组分易被水铁矿优先吸附[25]。本实验发现

相较于类蛋白质组分（C2和C3），C1在同一时间段的

荧光强度下降更快，表现出水铁矿对其优先吸附的特

性，这与CDOM中 S275-295的研究结果一致。在培养 5 h
以后，3 种组分的荧光强度趋于平稳又存在小幅上

升，这可能是因为水铁矿表面腐殖质和蛋白质组分又

被少量释放到溶液中。综上表明，水铁矿对样品中的

FDOM具有很强的吸附去除作用，水铁矿浓度越大，

吸附能力越强，腐殖质类芳香性强的组分被水铁矿优

先吸附。

2.3.3 土壤DOM的荧光指数分析

HIX可用于表征 DOM 腐殖化的程度[10]。HIX与

DOM的元素氢碳比值（H/C）相关，HIX值越高，氢与

碳的比例越低，腐殖化程度越强，共轭双键结构越多，

DOM越稳定[18]。如图 7a所示，土壤DOM的HIX随着

培养时间的增加而降低，在培养 12 h时 3种浓度水铁

矿下降处理组的 HIX 百分比均在 50% 以上，表明水

铁矿的吸附固持使溶液中土壤DOM的腐殖化程度降

低，这与之前的结果相一致，难降解的腐殖质分子的

减少增加了土壤DOM的生物可利用度，对改善土壤

环境起到了一定的积极作用。

BIX用于表征DOM自生源贡献率和DOM的生物

可利用性[19]。不同浓度水铁矿处理组的 BIX随培养

时间变化如图 7b所示，土壤DOM初始BIX<1，说明混

合培养前DOM的自生源占比较少，主要为陆源DOM
组成[10]。随着培养时间的增加，BIX 值逐渐升高，表

明较多的陆源 DOM 逐渐被水铁矿吸附，导致溶液

DOM自生源指数升高。

2.4 土壤DOM光谱参数的主成分分析

利用主成分分析法对土壤DOM的光谱参数进行

相关性分析，结果如图 8所示。主成分PC1和主成分

PC2共同解释了 90.1%的数据集的总方差。PC1解释

图5 不同浓度水铁矿处理组FDOM组分荧光强度

随培养时间的变化

Figure 5 Changes of fluorescence intensity of FDOM components
in different concentration ferrihydrite treatment

groups with culture time
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了总方差的 70.1%，对吸收系数 a254、类腐殖质组分

C1、类蛋白质组分（C2+C3）等相关的参数表现出强烈

的正加载。PC2 解释了总方差的 20.0%，对 S275-295、

HIX显示出强烈的正加载。吸收系数 a254、类腐殖质

组分 C1、类蛋白质组分（C2+C3）的聚集表明土壤

CDOM与 FDOM呈强烈的正相关。土壤DOM的HIX
与BIX呈显著负相关，随着培养时间的增加，样品腐

殖化程度逐渐减弱，较多的陆源DOM逐渐被水铁矿

吸附，导致溶液DOM自生源指数升高。

3 结论

（1）土壤DOM的紫外-可见吸收光谱结果表明，

水铁矿能够对土壤DOM产生明显的吸附固持作用。

水铁矿优先吸附相对分子量大、芳香性高的土壤
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（d）20 g·L-1水铁矿处理组20 g·L-1 ferrihydrite treatment group
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（f）30 g·L-1水铁矿处理组30 g·L-1 ferrihydrite treatment group

图6 不同浓度水铁矿处理组PARAFAC组分荧光强度相对比例随时间的变化

Figure 6 Changes of fluorescence intensity and relative proportion of PARAFAC components in ferrihydrite treatment
groups with different concentrations over time
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DOM分子。

（2）EEM-PARAFAC模型解析出 1种陆源类腐殖

质组分C1和 2种类蛋白组分（类色氨酸C2及类酪氨

酸 C3），水铁矿对土壤 DOM中类腐殖质组分（C1）的

吸附固持作用明显强于类蛋白组分（C2+C3）。水铁

矿的吸附固持作用使土壤DOM的腐殖化程度降低。

（3）与水铁矿反应后，土壤溶液中DOM分子的相

对分子量降低，难降解的腐殖质分子减少，从而增加

了土壤DOM的生物可利用度，提升了土壤的固碳能

力。这有助于提高土壤质量、促进植物生长和提高农

作物产量。
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