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Abstract：To study the effects of Fe（Ⅲ）,which commonly occurs in aquatic environments, on the photochemical activity of dissolved organ⁃
ic matter（DOM）, furfuryl alcohol（FFA）, 4-chlorobenzoic acid（pCBA）, and 2,4,6-trimethylphenol（TMP）were employed as molecular
probes for 1O2, ·OH, and 3DOM*.This was done to study the effects of Fe（Ⅲ）on the steady state concentration of 1O2 and ·OH generated
and the degradation reaction rate of TMP caused by the photosensitizer of DOM under different light sources and pH conditions. The results
showed that the ability of DOM to produce reactive species under the irradiation of a mercury lamp was significantly higher than that under
a xenon lamp, indicating that more reactive species were produced at a higher light intensity. Under different light sources and pH condi⁃
tions, the ability of DOM to produce reactive species differed. Overall, Suwannee River humic acid（SRHA）and Suwannee River natural or⁃
ganic matter（SRNOM）had better 1O2 and ·OH generation capabilities, while effluent organic matter（EfOM）had higher 3DOM* generation
capabilities. A low concentration of Fe（Ⅲ）（10 μmol·L-1）had no significant impact on the photochemical reactivity of DOM, while a high
concentration of Fe（Ⅲ）（25~50 μmol·L-1）inhibited DOM from producing reactive species, and the inhibitory effect was enhanced with
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摘 要：为研究水环境中普遍存在的Fe（Ⅲ）对溶解性有机质（DOM）的光化学活性的影响，分别以糠醇（FFA）、对氯苯甲酸（pCBA）
和 2，4，6-三甲基苯酚（TMP）作为 1O2、·OH和 3DOM*的分子探针，研究了不同光源和 pH条件下，Fe（Ⅲ）对不同DOM产生 1O2、·OH
的稳态浓度和TMP降解的反应速率的影响。结果表明：汞灯照射下DOM产生活性物种的能力显著高于氙灯照射条件下，说明光

强越大，DOM产生的活性物种越多；不同光源和 pH条件下，不同DOM产生活性物种的能力是不同的，总体上表现为 Suwannee河
腐植酸（SRHA）和 Suwannee河天然有机物（SRNOM）具有更高的 1O2和·OH生成效能，而污水处理厂二级出水有机物（EfOM）具有

更高的 3DOM*生成效能。低浓度的 Fe（Ⅲ）（10 μmol·L-1）对 DOM 产生活性物种的能力无显著影响，高浓度的 Fe（Ⅲ）（25~50
μmol·L-1）则会抑制DOM产生活性物种的能力，且随Fe（Ⅲ）浓度的增加，抑制效应增强。DOM/Fe溶液的E2/E3值随Fe（Ⅲ）浓度的增

加而逐渐减小，其与单一DOM/Fe体系产生的 1O2、·OH的稳态浓度以及TMP的光降解反应速率常数具有正相关关系。在实际水体

中，Fe（Ⅲ）的存在可能会抑制DOM的光化学活性，进而抑制水体中有机污染物的光化学转化，导致有机污染物的生态风险提高。
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溶解性有机质（Dissolved organic matter，DOM）普

遍存在于地表水中，其浓度一般在 1~40 mg·L-1之间

（以C计）[1]。DOM在光照作用下，能够产生一系列活

性物质（RS），如单线态氧（1O2）、羟基自由基（·OH）和

三重态有机物（3DOM*）等[2-3]，从而对抗生素等有机污

染物的化学降解和迁移转化产生重要影响[4-6]。研究

表明，不同来源的DOM对抗生素等污染物光降解的

影响也不相同[7-8]，而这主要是由于不同来源的DOM
的活性物质产生能力不同造成的[9-10]。近年来，随着

人们生活水平的提高，大量污水处理厂二级出水有机

物（Effluent organic matter，EfOM）排入到受纳水体中，

逐渐成为地表水DOM的重要组成部分[11]。而EfOM中

特有的可溶性微生物代谢产物（SMPs）可能使EfOM具

有和天然有机物（NOM）不同的光化学活性[12]。

DOM 的活性物质产生能力除受其来源和 pH的

影响外[13]，还可能受到共存离子如Fe（Ⅲ）的影响。Fe
是普遍存在于水环境中的金属元素，溶解态 Fe的浓

度可达到 10 μmol·L-1[14]。Fe 具有很强的络合能力，

水环境中的Fe（Ⅲ）多以络合物[Fe（Ⅲ）-DOM]的形式

存在。这种络合物在光照作用下可通过Fe的氧化还

原循环产生·OH等活性物质[15-16]，对水环境中有机污

染物的环境转化产生重要影响[17]。研究发现，不同来

源的 DOM 与 Fe络合后可能表现出不同的活性物质

产生能力，如富里酸与 Fe络合后能够促进活性物质

的产生，而柠檬酸与腐植酸则抑制了含铁水体中活性

物质的产生[18]。在实际水环境中，DOM 的来源和结

构特征复杂，而 Fe（Ⅲ）对不同来源DOM的光化学活

性的影响尚不清楚。

因此，本文以 Suwannee 河腐植酸（SRHA）和 Su⁃
wannee 河天然有机质（SRNOM）作为典型的外源

DOM，以 EfOM 作为典型的内源 DOM[12]，通过研究环

境 pH条件下，Fe（Ⅲ）对不同来源DOM的光化学活性

的影响，为DOM及其与 Fe共存体系中有机污染物的

光化学转化的研究提供理论依据。

1 材料与方法

1.1 实验材料

SRHA（3S101H）和 SRNOM（2R101N）购于国际

腐殖质协会，其元素组成和官能团信息见表 1。
SRHA和 SRNOM母液（50 mg·L-1）可通过在磷酸盐缓

冲溶液中加入一定量的 SRHA或 SRNOM配制得到，

现配现用；EfOM样品取自南京某污水处理厂二级出

水，其水质特征为：总有机碳（TOC）7.03 mg·L-1，pH
7.3，Cl- 70.44 mg·L-1，NO-2 0.37 mg·L-1 和 NO-3 60.99
mg·L-1；色谱纯甲醇和乙腈购于美国 Tedia 公司；三氯

化铁（FeCl3·6H2O）购于阿拉丁化学试剂公司；磷酸二

氢钾（KH2PO4）和磷酸氢二钾（K2HPO4）购于国药集团

化学试剂有限公司；糠醇（FFA）、对氯苯甲酸（pCBA）
和 2，4，6-三甲基苯酚（TMP）购于 Sigma-Aldrich试剂

公司；所使用的试剂均为分析纯以上；超纯水（>18.2
MΩ）由 Milli-Q Advantage A10超纯水系统（Millipore，
德国）制备。

1.2 模拟日光照射实验

模拟日光照射实验在 XPA-7 型光化学反应仪

（南京胥江机电厂）中进行，光源选择 500W 汞灯和

500W 氙灯，利用滤光片得到大于 290 nm 的模拟日

光。采用辐照计（UVA，北京师范大学光电仪器厂）测

得 500 W 汞灯和 500W 氙灯在 365 nm处的光强分别

为 11.7 mW·cm-2和 0.484 mW·cm-2。实验在 50 mL的

石英试管中进行，首先配制 5 mmol·L-1的磷酸盐缓冲

the increase of the Fe（Ⅲ）concentration. The E2/E3 value of the DOM solution decreased with the increase of the Fe（Ⅲ）concentration,
which showed a positive correlation with the steady state concentration of 1O2 and ·OH and the photodegradation rate constant of TMP
caused by a single DOM and Fe system. In real aquatic environments, the presence of Fe（Ⅲ）may inhibit the photochemical reactivity of
DOM, inhibiting the photochemical transformation of organic pollutants, eventually causing a higher ecotoxicology risk.
Keywords：dissolved organic matter（DOM）; Fe（Ⅲ）; photochemical activity; reactive species

DOM
SRHA

SRNOM

元素组成Elemental composition/wt.%
C

54.59
50.7

H
3.9
3.97

O
40.03
41.48

N
1.5
1.27

S
0.55
1.78

灰分Ash
4.62
4.01

不同官能团中的C分布Carbon distribution in different functional group/%
烷基Alkyl

21
27

O/N-烷基O/N-alkyl
7
15

芳香基碳Romatic
37
23

表1 不同DOM的元素组成和C在不同官能团中的分布[19]

Table 1 Elemental composition and C distribution in different functional groups of different DOM solutions[19]
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溶液，使其pH为6和7，加入一定量的SRHA和SRNOM
母液，使 DOM 的浓度达到 10 mg·L-1；然后在 SRHA、

SRNOM和EfOM溶液中加入不同浓度的Fe（Ⅲ）（初始

浓度分别为 0、10、25 μmol·L-1和 50 μmol·L-1），再加

入 FFA、pCBA 和 TMP 作为 1O2、·OH 和 3DOM*的分子

探针化合物（Probe）[20-23]，它们的初始浓度分别为 30、
10 μmol·L-1和 10 μmol·L-1；最后将反应溶液置于光

化学反应仪中，反应一段时间后，取样测定探针化合

物的浓度。同时，在相同光照条件下，考察未添加

DOM的磷酸盐缓冲溶液中的相同浓度的 FFA、pCBA
和TMP的直接光解行为。每个处理组3个平行。

1.3 分析方法

1.3.1 探针化合物浓度的测定

采用高效液相色谱仪（Ultimate3000，戴安）测定

FFA、pCBA 和 TMP 的浓度，色谱柱为安捷伦 Eclipse
plus C18柱（150 mm×4.6 mm，5 μm），柱温 35 ℃。测定

FFA的流动相为乙腈和 0.1%甲酸（15∶85，V/V），检测

波长为 219 nm；测定 pCBA 的流动相为甲醇和 0.1%
甲酸（65∶35，V/V），检测波长为 237 nm；测定 TMP的

流动相为甲醇和 0.1%甲酸（70∶30，V/V），检测波长为

220 nm。流速均为1 mL·min-1，进样量50 μL。
1.3.2 活性物质的检测

采用一级反应动力学模型（1）对 FFA、pCBA 和

TMP的降解数据进行拟合：

ln（Ct/C0）=kt （1）
式中：Ct和 C0分别表示在反应时刻 t和 0时分子探针

化合物的浓度，k为一级反应动力学常数。

在DOM及 Fe共存的体系中，分子探针化合物光

降解的表观反应速率常数（kProbe，总）等于活性物质引发

其降解的反应速率常数（kProbe，RS）和其直接光解反应速

率常数（kProbe，直接光解）之和（公式 2）。DOM及 Fe共存体

系的活性物种的产生能力可根据活性物质氧化降解

分子探针化合物的光降解反应速率常数来表征。

kProbe，总=kProbe，RS+kProbe，直接光解 （2）
DOM及 Fe共存的体系产生的 1O2和·OH的稳态

浓度可根据公式（3）和（4）进行计算，其原理为 FFA
和 1O2以及pCBA和·OH的反应符合二级反应动力学，

但由于反应体系中 1O2和·OH的浓度是稳定的，FFA
和 1O2、pCBA和·OH的反应可降为一级反应动力学。

d [ FFA ]
dt =k′ FFA, 1O2[FFA][1O2]=kFFA, 1O2[FFA] （3）

d [ pCBA ]
dt =k′ pCBA,·OH[pCBA][·OH]=kpCBA,·OH[pCBA]

（4）

式中，k′ FFA, 1O2 是 FFA 和 1O2的二级反应速率常数，为

8.3×107 L·mol-1·s-1[22]，k′ pCBA,·OH是 pCBA与·OH的二级

反应速率常数，为5.2×109 L·mol-1·s-1[23]。

1.3.3 紫外可见吸收光谱的测定

采用紫外可见吸收光谱仪测定 DOM 及其与 Fe
共存时的紫外可见吸收光谱，扫描波长范围为 200~
600 nm，比色皿光程为 1 cm，扫描速度为 600 nm·
min-1。

1.3.4 数据分析

采用 SPSS 22和Excel 2016对数据进行统计分析

及作图。结果以平均值±标准偏差的形式表示。对

不同处理组的实验数据进行LSD多重比较，统计显著

性水平为P<0.05。
2 结果与讨论

2.1 不同DOM的光化学活性

在汞灯和氙灯照射下，不同 DOM 体系中 FFA、

pCBA 和 TMP 的光降解均符合一级反应动力学（R2>
0.95）。FFA、pCBA和TMP的光降解速率反映了DOM
体系产生的 1O2、·OH 和 3DOM*的能力的差异，即

FFA、pCBA 和 TMP 的 光 降 解 速 率 越 大 ，DOM 产

生 1O2、·OH 和 3DOM*的能力就越强。图 1 列出了不

同 DOM 存在时，FFA、pCBA和 TMP的光降解一级反

应动力学常数。由图 1可见，不同 DOM 产生活性物

质的能力也不相同。

在汞灯照射下，SRHA共存时 FFA、pCBA和 TMP
的光降解一级反应速率常数均高于 SRNOM，说明

SRHA产生 1O2、·OH和 3DOM*的能力均高于 SRNOM，

特别是 pH6条件下 SRHA的 1O2的产生能力和 pH7条

件下 SRHA的·OH的产生能力显著高于 SRNOM（图

1）。EfOM体系中FFA的光降解速率常数（0.140 2 h-1）

与 pH7条件下 SRHA和 SRNOM体系的FFA的光降解

速率常数并没有显著性差异，说明EfOM产生 1O2的能

力与 SRHA和 SRNOM基本一致。EfOM体系中 pCBA
的光降解反应速率常数仅为 pH7条件下 SRHA体系

的 58.2%，说明 EfOM 产生·OH 的能力显著低于

SRHA，而EfOM与 pH7条件下 SRNOM产生·OH的能

力并无显著性差异。EfOM 引发的 TMP 的光降解反

应速率常数显著高于 SRHA和 SRNOM，分别为 SRHA
和 SRNOM 体系中的 1.42 倍和 1.49 倍，说明 EfOM 产

生的 3DOM*显著高于SRHA和SRNOM。

在氙灯照射下，DOM 体系中 FFA、pCBA 和 TMP
的光降解反应速率常数均显著低于汞灯照射条件下，
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氙灯照射条件下 FFA、pCBA和 TMP的光降解反应速

率常数分别为汞灯照射条件下的 2.9%~5.9%、9.6%~
20.7%和 0.9%~2.7%。另一方面，不同DOM在氙灯和

在汞灯照射条件下产生活性物质的强弱趋势可能有

所相同。如 SRHA产生·OH和 3DOM*的能力在氙灯

照射条件下小于 SRNOM，在汞灯照射条件下则高于

SRNOM，这可能是由于氙灯和汞灯发射的光谱和光

强不同造成的。但 SRHA产生 1O2的能力在氙灯和汞

灯照射下始终大于 SRNOM，这可能是由于 SRHA 含

有更高的芳香碳[24]。

环境 pH也会影响不同光源照射条件下DOM的

活性物质产生能力。在汞灯照射下，当 pH从 6增加

不同小写字母表示组间差异显著（P<0.05）
Different lower-case letters indicate significant differences between groups（P<0.05）
图1 不同来源DOM引发FFA、pCBA和TMP的光降解反应动力学常数

Figure 1 Photodegradation kinetic constants of FFA，pCBA，and TMP induced by DOM from different sources
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到 7 时，SRHA 产生 1O2 的能力显著降低，产生·OH
和 3DOM*的能力无显著性差异；SRNOM产生·OH的

能力显著下降，而产生 1O2和 3DOM*的能力并未表现

出显著差异。这说明 pH能够改变DOM的结构特征，

从而改变其吸光性能及其活性物质的产生能力[13]。

在氙灯照射下，当 pH 从 6 增加到 7 时，SRHA 和

SRNOM的 1O2产生能力显著降低，·OH和 3DOM*的产

生能力略有降低或无明显差异。这与Dalrymple等[25]

研究发现的 Suwannee河中的DOM光致生成 1O2量子

产率随溶液pH增大而减小是一致。

根据公式（3）和（4）计算得到不同来源DOM生成

的 1O2和·OH的稳态浓度见表 2。由表 2可见，在汞灯

照射下，不同来源 DOM 产生的 1O2 的稳态浓度在

（4.140~5.964）×10-13 mol·L-1范围内，产生的·OH的稳

态浓度在（3.873~6.972）×10-16 mol·L-1范围内。在氙

灯照射下，DOM产生的 1O2和·OH的稳态浓度比汞灯

照射条件下低一个数量级，1O2的稳态浓度在（0.136~
0.258）× 10-13 mol · L-1 范围内，·OH 的稳态浓度在

（0.481~0.828）×10-16 mol·L-1范围内。Zhang等[26]研究

发现，在光源为 1700W 氙灯和 pH 为 8 的条件下，

SRHA 和 EfOM 产生的 1O2 的稳态浓度分别为 4.9×
10-13 mol·L-1和 4.1×10-13 mol·L-1；SRHA和 EfOM产生

的·OH 的稳态浓度为 3.4×10-17 mol·L-1 和 2.2×10-17

mol·L-1。Mostafa等[27]研究发现 SRHA和 SRNOM产生

的 1O2的稳态浓度为 9.4×10-14 mol·L-1和 6.2×10-14 mol·
L-1，这些报道基本上与本研究中 1O2 和·OH 的稳态

浓度在一个数量级上。Dong 等[28]研究发现 EfOM 产

生·OH 的表观量子产率为（6.1~9.8）× 10-5，高于

SRNOM 和 SRHA 产生·OH 的表观量子产率（2.99~
4.56）×10-5，但是在本研究和Zhang等[26]的研究中都发

现，SRHA产生的·OH的稳态浓度高于EfOM，这可能

是由于 EfOM 中的 SMPs 和·OH 具有较高的反应活

性，消耗EfOM产生的·OH造成的[26]。此外，光源、水

中共存离子和溶解氧等因素也可能会影响 EfOM 体

系中·OH的稳态浓度。值得注意的是，本研究中发现

EfOM产生的 3DOM*能力显著高于 SRHA和 SRNOM，

而 3DOM*也在抗生素等有机物光降解中发挥着非常

重要的作用[29-30]，因此 EfOM 具有更高的 3DOM*产生

能力可能是其更能促进抗生素等有机污染物降解的

原因之一。

2.2 Fe（Ⅲ）对DOM光化学活性的影响

2.2.1 Fe（Ⅲ）对DOM光解生成 1O2的影响

表 3 列出了不同浓度 Fe（Ⅲ）对 DOM 光解产生

的 1O2的稳态浓度的影响。由表 3可见，除汞灯照射

条件时，10 μmol·L-1的Fe（Ⅲ）显著降低了 pH6 SRHA
溶液产生的 1O2的稳态浓度外，其他条件下，10 μmol·
L-1的 Fe（Ⅲ）对 SRHA、SRNOM 和 EfOM 产生 1O2的稳

态浓度均没有显著影响。但是，当 Fe（Ⅲ）浓度增加

到25 μmol·L-1和50 μmol·L-1时，不同DOM产生的 1O2
的稳态浓度均随 Fe（Ⅲ）浓度的增加而降低，说明较

高浓度的 Fe（Ⅲ）抑制了DOM产生 1O2的能力。另一

方面，Fe（Ⅲ）对不同DOM产生 1O2的抑制程度并不相

同。Fe（Ⅲ）对 pH为 6的 SRNOM溶液产生的 1O2稳态

浓度的抑制效应相对较弱，在汞灯和氙灯照射条件

下，Fe（Ⅲ）浓度为50 μmol·L-1时，pH6的SRNOM溶液

产生 1O2的稳态浓度分别降低了 10.34%和 13.17%；Fe
（Ⅲ）对 pH6 的 SRHA 产生 1O2 的抑制效应则相对较

强，在汞灯和氙灯照射下，Fe（Ⅲ）浓度为 50 μmol·L-1

时，pH6的SRHA溶液产生 1O2的稳态浓度分别降低了

41.88%和27.91%。

2.2.2 Fe（Ⅲ）对DOM光解生成·OH的影响

不同浓度Fe（Ⅲ）共存时，DOM产生的·OH的稳态

浓度如表3所示。10 μmol·L-1和25 μmol·L-1的Fe（Ⅲ）

能够促进 pH6的 SRHA体系中·OH的产生，在汞灯和

氙灯照射下，10 μmol·L-1的Fe（Ⅲ）使 pH6的 SRHA体

系产生的·OH的稳态浓度提高了 22.71%和 17.43%。

表2 不同来源DOM在pH 6和pH 7时生成的 1O2和·OH的稳态浓度

Table 2 Steady state concentrations of 1O2 and ·OH generated by DOM from different sources at pH 6 and pH 7

光源Light source
汞灯Mercury lamp

氙灯Xenon lamp

DOM
SRHA

SRNOM
EfOM
SRHA

SRNOM
EfOM

[1O2]SS/×10-13mol·L-1

pH=6
5.964±0.313
4.140±0.033

4.693±0.170
0.258±0.019
0.243±0.002

0.136±0.007

pH=7
4.870±0.747
4.252±0.025

0.215±0.019
0.193±0.002

[·OH]SS/×10-16mol·L-1

pH=6
6.117±0.114
5.796±0.340

4.060±0.680
0.614±0.113
0.828±0.038

0.481±0.076

pH=7
6.972±0.189
3.873±1.095

0.668±0.037
0.801
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另一方面，10 μmol·L-1 的 Fe（Ⅲ）使汞灯照射下的

EfOM 体系产生的·OH 的稳态浓度降低了 28.30%。

10 μmol·L-1的 Fe（Ⅲ）对其他条件下的 DOM 体系产

生·OH的稳态浓度无显著影响。在其他实验条件下，

Fe（Ⅲ）的存在总体上对DOM产生·OH的效应表现为

抑制作用，并随Fe（Ⅲ）浓度的增加而增加。与Fe（Ⅲ）

对 DOM 产生 1O2的影响一样，Fe（Ⅲ）对不同 DOM 产

生·OH的影响也不相同。Fe（Ⅲ）对 pH6的 SRHA体

系产生的·OH 的影响较小，在 Fe（Ⅲ）浓度为 50
μmol·L-1时，汞灯和氙灯照射条件下，pH6的 SRHA体

系产生的·OH 的稳态浓度分别降低了 22.70% 和

12.87%。汞灯照射条件下，Fe（Ⅲ）对 EfOM 体系产

生·OH的影响最大，在Fe（Ⅲ）浓度为 50 μmol·L-1时，

EfOM 体系产生的·OH 的稳态浓度降低了 78.94%。

在氙灯照射条件下，Fe（Ⅲ）对 pH7 的 SRHA 体系

和 EfOM 体系产生·OH 的影响较大，50 μmol·L-1的

Fe（Ⅲ）使这两个体系产生的·OH的稳态浓度分别降

低了 27.99%和 27.65%。高浓度的 Fe（Ⅲ）对DOM产

生·OH的抑制作用可能是由于Fe（Ⅲ）与DOM形成了

络合物，具有与单一DOM不同的吸光特性（图 3），从

而改变其产生活性物质的能力。

2.2.3 Fe（Ⅲ）对DOM光降解生成 3DOM*的影响

以 TMP 为 3DOM*的分子探针，通过 TMP 的光降

解的反应速率常数可以反映DOM产生的 3DOM*的性

能[20]。Fe（Ⅲ）对不同DOM光致TMP降解的一级反应

速率常数的影响如图 2所示。10 μmol·L-1的 Fe（Ⅲ）

除了在汞灯照射下显著抑制了 pH7 SRHA 体系中

TMP的光降解外，其他条件下对 TMP的光降解均无

显著影响。25~50 μmol·L-1的 Fe（Ⅲ）对 TMP的光降

解均表现为抑制作用，特别是 50 μmol·L-1的Fe（Ⅲ），

除对氙灯照射下 EfOM体系的 TMP的光降解无显著

影响外，其他条件下对 TMP的光降解均表现为显著

的抑制作用。汞灯照射下，Fe（Ⅲ）对不同 DOM 的

TMP的抑制效应相差不大，50 μmol·L-1的 Fe（Ⅲ）对

不同 DOM 产生 3DOM*的抑制率在 22.63%（SRNOM-
pH6）到 29.74%（SRHA-pH7）范围内。在氙灯照射

下，Fe（Ⅲ）对不同DOM光致 TMP降解的影响差异较

大，其对 pH6条件下的 SRNOM的抑制较弱，对 SRHA
的抑制较强。50 μmol·L-1的 Fe（Ⅲ）使 pH6条件下的

SRNOM、SRHA和 pH7的 SRHA体系中TMP的光解反

应速率常数分别降低了13.87%、40.83%和40.24%。

综上，低浓度的 Fe（Ⅲ）（10 μmol·L-1）对不同

注：*表示与不添加Fe（Ⅲ）的对照组具有显著性差异，P<0.05。
Note: * represents significant differences compared with the control [without Fe（Ⅲ）]，P<0.05.

光源
Light Source

汞灯Mercury lamp

氙灯Xenon lamp

DOM
SRHA

SRNOM

EfOM

SRHA

SRNOM

EfOM

Fe（Ⅲ）/μmol·L-1

10
25
50
10
25
50
10
25
50
10
25
50
10
25
50
10
25
50

[1O2]SS/×10-13mol·L-1

pH=6
4.650±0.154*
4.592±0.313*
3.466±0.272*
4.336±0.035
4.042±0.135
3.712±0.052*

4.659±0.161
4.147±0.293*
2.920±0.021*

0.281±0.014
0.231

0.186±0.002*
0.239±0.007
0.231±0.004
0.211±0.014*

0.138±0.005
0.128±0.005
0.113±0.012*

pH=7
4.120±0.104
3.747±0.116*
3.113±0.146*
4.224±0.014
3.387±0.028*
2.837±0.002*

0.216±0.007
0.196±0.017
0.179±0.007
0.196±0.007
0.172±0.003*
0.159±0.003*

[·OH]SS/×10-16mol·L-1

pH=6
7.506±0.415*
6.250±0.529
4.728±0.264*
5.529±0.189
4.861±0.151*
3.900±0.151*

2.911±0.113*
1.790±0.037*

0.855*
0.721±0.038
0.668±0.037
0.535±0.076

0.801
0.775±0.037

0.641*
0.508±0.037
0.454±0.038
0.348±0.037

pH=7
5.716±0.076*

4.968*
3.499±0.189*
3.686±0.151
3.019±0.189
2.538±0.340

0.721±0.038
0.588±0.151
0.481±0.151
0.828±0.038

0.748
0.614±0.113*

表3 DOM与Fe（Ⅲ）共存时生成 1O2和·OH的稳态浓度

Table 3 Steady state concentrations of 1O2 and ·OH when DOM and Fe（Ⅲ）coexist
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DOM产生活性物质的性能无显著影响，而高浓度的

Fe（Ⅲ）（25~50 μmol·L-1）对不同DOM产生活性物质

的影响表现为抑制作用，并随 Fe（Ⅲ）浓度的增加而

增加。事实上，Fe（Ⅲ）可能对污染物的光降解表现为

双重作用：一方面，Fe（Ⅲ）对光的竞争吸附效应可抑

制污染物的光降解，另一方面，Fe（Ⅲ）也可能通过氧

化还原循环产生·OH促进污染物的光降解[31]。如Ou
等[32]研究发现 Fe（Ⅲ）能与腐植酸（HA）的-COOH 结

合形成络合物，在光照作用下，通过配体至金属电子

转移还原成 Fe（Ⅱ），并与H2O2反应生成·OH，促进了

阿特拉津的降解。Ge等[33-34]发现 Fe（Ⅲ）可能通过光

屏蔽效应抑制了沙拉沙星和氟苯尼考的光降解。在

本研究中，高浓度的Fe（Ⅲ）抑制了活性物种的生成，

可能也是由于 Fe和 DOM 形成的络合物的吸光特性

和/或 Fe的光屏蔽效应造成的。图 3为DOM和 Fe溶
液的紫外可见吸收光谱，由图 3可见，在 pH6条件下，

SRHA 与 Fe 络合后对<340 nm 的光的吸收减弱，对

>340 nm的光的吸收略有增强；EfOM与 Fe络合后对

<320 nm的光的吸收减弱，对>320 nm的光的吸收增

强，这说明DOM与 Fe形成络合物，改变了DOM的吸

光特性，使其对低波长的光吸收减弱，而对高波长的

光的吸收增强，导致DOM吸收的光子总能量降低，进

而导致产生的活性物种的浓度降低。在 pH6条件下，

SRNOM与 Fe并未发生明显的络合（NOM-Fe的吸光

度与NOM和 Fe的吸光度之和重合），这种情况下，Fe
的屏蔽效应可能是其抑制DOM产生活性物质的主要

原因。此外，Fe-DOM的络合物在光照作用下可被还

原成 Fe（Ⅱ），而 Fe（Ⅱ）本身也会消耗·OH等活性物

质[35]，这可能也是导致DOM和 Fe共存体系活性物质

的稳态浓度较低的原因之一。

2.3 DOM/Fe的光化学活性与其光学特征的关系

DOM的结构组成复杂，其光学特征，如 254 nm的

吸光度（A254）、250 nm与 365 nm处的吸光度比值（E2/
E3）等可以在一定程度上反映DOM的结构特征[36-37]。

研究发现，E2/E3可以反映DOM的分子量大小和芳香

化合物的含量，并与DOM产生活性物质的量子产率

呈正相关的关系[36-37]。图 4展示了不同 DOM及其与

Fe共存体系的E2/E3值与其产生的活性物质能力的相

不同小写字母表示同一DOM体系中不同Fe（Ⅲ）浓度间具有显著性差异（P<0.05）
Different lowercase letters indicate significant differences between the different Fe（Ⅲ）concentration groups in the same DOM system（P<0.05）

图2 汞灯和氙灯照射下，不同浓度Fe（Ⅲ）对DOM引发TMP光降解反应速率常数的影响

Figure 2 Effect of different concentrations of Fe（Ⅲ）on the rate constant of TMP photodegradation induced by DOM under
the irradiation of mercury and xenon lamps

HA+Fe、NOM+Fe、EfOM+Fe表示HA、NOM、EfOM和Fe的吸光度的
加和，Fe的浓度为50 μmol·L-1

HA+Fe，NOM+Fe，and EfOM+Fe represent the sum of absorbance of HA
or NOM or EfOM and Fe，the concentration of Fe is 50 μmol·L-1

图3 DOM-Fe溶液的紫外可见吸收光谱

Figure 3 UV-vis absorption spectra of DOM-Fe solutions

k/h
-1

a 汞灯Mercury lamp

HApH6
不同pH的DOM溶液DOM solution at different pH

1.4
1.2
1.0
0.8
0.6
0.4
0.2

0 EfOMSRNOMpH7SRHApH7SRNOMpH6

a a b
c

a a a
b

a b
c d

a abb
c

c
bc

aba

k/h
-1

b 氙灯Xenon lamp

HApH6
不同pH的DOM溶液DOM solution at different pH

0.040
0.035
0.030
0.025
0.020
0.015
0.010
0.005

0 EfOMSRNOMpH7SRHApH7SRNOMpH6

a a b b

a a a b

a a b c

a a a b

aaaa

0 10 μmol·L-1 25 μmol·L-1 50 μmol·L-1

吸
光

度
Ab

sor
ban

ce

pH6 HA-Fe
pH6 HA+Fe
pH6 NOM-Fe
pH6 NOM+Fe
EfOM-Fe
EfOM+Fe

200 250 300 350 400 450 500 550 600
波长Wavelength/nm

0.5
0.4
0.3
0.2
0.1

0

2569



农业环境科学学报 第38卷第11期

关关系。由图 4可见，单一DOM及其与 Fe共存体系

的E2/E3值与其产生活性物质的能力具有较好的正相

关关系，但是E2/E3与不同DOM体系的活性物质产生

能力则没有明显的相关关系，这可能是由不同DOM
的化学结构差异造成的。另一方面，不同DOM溶液

随着Fe（Ⅲ）浓度的增加，其E2/E3值也随之减小，这与

Poulin等[38]研究发现添加铁离子会引起DOM溶液的

E2/E3减小是一致的。同时，E2/E3值减小也说明DOM与

Fe形成了络合物，导致其分子量增加，在光降解过程中

释放出更少的活性物质，这与Fe（Ⅲ）对DOM产生活性

物质的抑制随Fe（Ⅲ）浓度增加而增加是一致的。

3 结论

（1）不同来源的 DOM 生成活性物质 1O2、·OH
和 3DOM*的能力不同，且受到光源和 pH的影响；汞灯

照射下DOM产生活性物质的能力显著高于氙灯照射

条件下；总体上，SRHA 和 SRNOM 具有更高的 1O2和

·OH生成效能，而EfOM具有更高的 3DOM*生成效能。

（2）低浓度的 Fe（Ⅲ）（10 μmol·L-1）对DOM产生

活性物种的能力无显著影响，高浓度的 Fe（Ⅲ）（25~

图4 DOM/Fe溶液的E2/E3值与其产生的 1O2、·OH稳态浓度和TMP的光降解速率常数的关系

Figure 4 Correlation between the E2/E3 value of DOM/Fe and the steady state concentration of 1O2 and ·OH and the degradation kinetic
rate constant of TMP generated by DOM/Fe
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50 μmol·L-1）对DOM产生活性物质的能力表现为抑

制作用，且随Fe（Ⅲ）浓度的增加，抑制效应增强。

（3）单一DOM/Fe体系的E2/E3与其产生 1O2、·OH
的稳态浓度以及 TMP的光降解反应速率常数具有正

相关关系，因此可以采用E2/E3预测DOM/Fe体系的活

性物质产生能力。
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