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泥炭沼泽湿地土壤分解过程中可溶性有机质氧化还原
能力变化特征及其影响机制

陈袁波， 邓思宇， 余　 珂， 周旭东， 于志国∗

南京信息工程大学水文与水资源工程学院， 南京　 ２１００４４

摘要：泥炭沼泽湿地土壤（泥炭土）分解过程是控制泥炭土碳排放的关键过程，其中可溶性有机质（ＤＯＭ）是泥炭分解过程的主

要输出物。 ＤＯＭ 富含具有氧化还原活性的官能团，其中酚基具有抗氧化性质，是 ＤＯＭ 氧化还原活性的重要组成部分，对驱动

有氧和缺氧条件下的氧化还原过程意义重大。 同时，酚基也可抑制泥炭的氧化降解，在泥炭土分解过程中起着重要作用。 目

前，关于泥炭分解过程中 ＤＯＭ 氧化还原能力影响机制的相关研究较少。 利用创新介导电化学方法、激发—发射荧光矩阵光谱

法（ＥＥＭ），直接定量、定性评估 ＤＯＭ 氧化还原变化程度，进而探讨（１）取自两个泥炭样地（ＯＳ ／ ＬＢ）的地表水、地下水、孔隙水样

品中 ＤＯＭ 的氧化还原性能；（２）来自泥炭样地 ＯＳ 的泥炭孔隙水剖面中 ＤＯＭ 的氧化还原能力变化规律以及与泥炭分解的重要

指标间的关系（如 Ｃ ／ Ｎ 和 δ１３ＣＤＯＣ）。 结果表明：选取电子转移能力（ＥＴＣ）作为表征 ＤＯＭ 氧化还原能力的指标，不同来源 ＤＯＭ

的 ＥＴＣ 值主要在 ２—４ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ 之间；在泥炭土中 ＤＯＭ 的 ＥＴＣ 值与醌基和酚基的光谱性质参数存在强相关，这些基团对

ＤＯＭ 氧化还原能力具有较大影响。 具体表现为：在采样区 ＯＳ，５—５０ ｃｍ 深度和 ０—２１０ ｃｍ 深度的泥炭孔隙水剖面中，酚基在

任意深度都是主导 ＤＯＭ 氧化还原活性的重要组成部分，而醌基仅在没有淹水、有氧的近地表 ２０ ｃｍ 深度处时起到重要作用。
在泥炭分解过程中，ＤＯＭ 氧化还原能力随深度的变化主要是受泥炭分解程度不同所致的泥炭自身酚基含量的变化所影响，特
别是在未受地下水位波动影响的较大深度处。 研究探讨泥炭分解过程中 ＤＯＭ 氧化还原能力变化特征及其影响机制，为厘清有

机质与泥炭沼泽湿地生物地球化学过程提供理论支撑。
关键词：泥炭分解；可溶性有机质；氧化还原性质
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全球泥炭沼泽湿地（泥炭地）面积仅占陆地总面积的 ３％，其碳储量却占全球碳储量的 ３０％左右［１］。 泥炭

地向大气排放大量甲烷，贡献全球 ＣＨ４负荷的 ２％—１０％［２］。 同时，湿地系统特别是泥炭地有机质极为丰富，
被认为是固碳能力显著的有机碳库［３］。 泥炭分解过程是控制泥炭地碳排放的关键过程，其中可溶性有机质

（ＤＯＭ）是泥炭分解过程主要输出物，前期研究表明 ＤＯＭ 富含具有氧化还原活性的官能团（如酚基、醌基），其
在有氧和无氧条件下均可参与到湿地生物地球化学关键过程中（如土壤呼吸过程等），相关研究受到广泛关

注［４⁃８］。 酚基可抑制水解酶的活性，进而控制泥炭分解过程，对泥炭碳排放起关键影响作用［９］。 通常泥炭地

地下水位变化频繁，枯水期地表泥炭土壤可与空气充分接触进而加速泥炭分解，此时，酚基的抗氧化性对减缓

泥炭地分解起到关键作用［１０］。 ＤＯＭ 中除酚基外，醌基氧化还原特性也在实验中也得到验证，其主要形式是

通过醌－氢醌的氧化还原循环来进行电子转移［１１⁃１２］。 但在醌基参与的实验过程中，总电子转移量略高于醌基

得电子能力［１３］，故推断 ＤＯＭ 中还存在其他官能团，如有机硫基团（如硫酸酯等）和含氮官能团（芳香胺）也能

参与氧化还原过程［６，１４⁃１５］。
ＤＯＭ 因其无处不在且活性高的特点，成为泥炭地土壤有机质库中最为活跃的组分，对泥炭地碳动态平衡

乃至源汇转换具有重要意义。 同时 ＤＯＭ 作为氧化还原缓冲剂，在临时缺氧条件下将醌基还原为对苯二酚，
可以减少甲烷的产生［１６］。 而 ＤＯＭ 的氧化还原能力会受各种因素影响（如来源不同、官能团组成不同、干湿交

替等），因此探究其氧化还原能力的主要影响因素，能进一步从机制上厘清 ＤＯＭ 对泥炭地参与碳循环、减少

甲烷排放的贡献。
有机质中醌基、酚基参与泥炭氧化还原过程已经得到证实，而如何定量分析其参与湿地生物地球化学过

程中氧化还原能力变化程度至关重要。 此前，广泛应用传统湿化学方法表征 ＤＯＭ 氧化还原性能，该方法是

基于定量测定化学氧化剂（例如 Ｆｅ３＋物质）的还原或还原物质（例如 Ｈ２Ｓ）的氧化来实现的［５，１７］。 但上述方法

为间接测定的方法，且存在一些问题，如发生副反应、反应缓慢或 ＤＯＭ 会与加入的铁一起沉淀等［１８］。 针对以

上方法的不足，Ａｅｓｃｈｂａｃｈｅｒ 等［１８］开发了介导的电化学分析法，该方法利用恒定的、控制良好的氧化还原条

件，直接测定 ＤＯＭ 氧化还原过程中痕量的电子转移数，进而实现定量 ＤＯＭ 的氧化还原能力变化：电子接受

能力（Ｅｌｅｃｔｒｏｎ Ａｃｃｅｐｔｉｎｇ Ｃａｐａｃｉｔｉｅｓ，ＥＡＣ）和电子供给能力（Ｅｌｅｃｔｒｏｎ Ｄｏｎａｔｉｎｇ Ｃａｐａｃｉｔｉｅｓ，ＥＤＣ），从而精确评估

氧化还原梯度变化下 ＤＯＭ 参与生物地球化学过程中氧化还原能力的响应程度。
本研究选取德国巴伐利亚州东北部莱斯滕巴赫（Ｌｅｈｓｔｅｎｂａｃｈ，ＬＢ）集水区和德国西北部哈尔茨山脉内的

雨养型沼泽奥德斯普伦穆尔（Ｏｄｅｒｓｐｒｕｎｇｍｏｏｒ，ＯＳ）为研究对象，采集两个采样区（ＬＢ ／ ＯＳ）地表水、地下水和孔

隙水的样品以及采样区 ＯＳ 的泥炭孔隙水剖面，利用创新电化学技术等，定量评估 ＤＯＭ 氧化还原能力变化，
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同时结合 ＤＯＭ 的荧光光谱参数结果和泥炭孔隙水剖面数据结果进行整合分析，综合探讨 ＤＯＭ 不同来源、
ＤＯＭ 官能团组成、泥炭分解程度等对 ＤＯＭ 氧化还原能力变化的影响机制，为厘清泥炭沼泽湿地中 ＤＯＭ 参与

重要生源要素生物地球化学关键过程中可能起到的重要驱动作用提供理论支撑。

１　 材料与方法

１．１　 研究区域

本研究共选取了两个研究区域。 研究区域 １ 为位于德国巴伐利亚州东北部的 ＬＢ 集水区（矿养型沼泽为

主，其间有少量雨养型沼泽），面积 ４．２ ｋｍ２，海拔 ６９５—８７７ ｍ，１９７１—２０００ 年年均降水量 １１５０ ｍｍ，年均气温

５．３℃。 云杉覆盖了该集水区 ９５％以上的面积，而湿地则占了该区域面积的 ３０％。 在森林覆盖的区域，地下水

位在大多在地表以下 １０ ｍ，而在湿地覆盖的区域，地下水位则在地表附近。 本研究在选取了该集水区两个具

有代表性的湿地采样点：点 １ Ｇｅｍｏｓ（ＧＭ）（重新湿润的泥炭地）和点 ２ Ｓｃｈｌｏｐｐｎｅｒｂｒｕｎｎｅｎ（ＳＰ） ［１９］。 同时对高

地泉水 Ｓｃｈｌｏｐｐｎｅｒｂｒｕｎｎｅｎ Ｑｕｅｌｌｅ（ＳＱ）点也进行了采样［２０］。 集水区 ＬＢ 主要受湿地、森林土壤和深层地下水

影响［２１］。 研究区域 ２ 为位于德国西北部哈尔茨山脉的自然保护区内的雨养型沼泽 ＯＳ，海拔 ８００—８２１ ｍ，平
均泥炭深度为 ３ ｍ，约有 １７ 公顷的面积没有任何树木覆盖，为我们采样的区域。 沼泽 ＯＳ 主要受泥炭土影响，
且泥炭土是本研究该采样区域 ＤＯＭ 的唯一来源。
１．２　 样品采集

我们于 ２０１８ 年 ５ 月和 ２０１８ 年 ８ 月分别对 ＬＢ 采样区和 ＯＳ 采样区进行采样。 在 ＬＢ 采样区中，我们在泥

炭地使用被动式采样器采集深度为 ３５—２００ ｃｍ 地下水，在 ６ 个深层地下水观测井中使用抽吸式采样器采集

深度为 ３００—１５００ ｃｍ 的深层地下水，并使用土壤溶液取样器（孔径 ０．１５ μｍ，长度 ９ ｃｍ，直径 ４．５ ｍｍ，Ｍａｃｒｏ
Ｒｈｉｚｏｎ，荷兰产）分别在 ＧＭ 点采集 １０—３０ ｃｍ 的孔隙水，在 ＳＰ 点采集 １０—５０ ｃｍ 的孔隙水。 在 ＯＳ 采样区

中，我们在泥炭地使用被动式采样器采集深度为 ３５—２００ ｃｍ 地下水，使用上述土壤溶液取样器以 ５ ｃｍ 的间

隔采集 ５—５０ ｃｍ 的孔隙水，同时使用抽吸式采样器在 ０—６０ ｃｍ 浅层以 ２０ ｃｍ 间隔采集孔隙水，在 ６０—２１０
ｃｍ 深层以 ３０ ｃｍ 间隔采集孔隙水。 为尽量减小植被生长可能带来的影响，我们在进行泥炭孔隙水剖面采集

时，选取附近没有植被生长的区域，并去除可能含有大量植物残体的最上层土壤。
两采样区的地表水样品均在沿溪流流动路径且距源头不远处采集。 另外还需注意：为避免氧化，所有地

表水、孔隙水样品均用注射器注入棕色铝塑盖玻璃瓶中保存。 所有样品均在 ４℃条件下进行储存，并尽快运

送到实验室，在实验室中用 Ｎ２冲洗以除去痕量的氧气。 分析时所有样品仅在无氧手套箱内打开以避免氧化。
１．３　 分析方法

Ａｅｓｃｈｂａｃｈｅｒ 等［１８］ 通过介导的电化学还原（Ｍｅｄｉａｔｅｄ Ｅｌｅｃｔｒｏｃｈｅｍｉｃａｌ Ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ，ＭＥＲ）和氧化（Ｍｅｄｉａｔｅｄ
Ｅｌｅｃｔｒｏｃｈｅｍｉｃａｌ Ｏｘｉｄａｔｉｏｎ，ＭＥＯ）实现 ＤＯＭ 氧化还原能力的量化，并对 Ｋｌüｐｆｅｌ 等［２２］的设置进行调整。 设置调

整后灵敏度增加，可以检测碳浓度极低（低至 ２ ｍｇ ／ Ｌ）的样品。 将 ９ ｍＬ 玻璃碳筒作为工作电极和电化学反应

容器，以 Ａｇ ／ ＡｇＣｌ 作为参比电极，施加一定的氧化还原电位 Ｅｈ 进行测量。 对还原（ＭＥＲ）和氧化（ＭＥＯ）期间

的电流峰进行积分，即可量化 ＥＡＣ 和 ＥＤＣ（ＥＡＣ、ＥＤＣ 均以 ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ 计）。 所有的电化学实验均在无氧手

套箱（Ｏ２＜１ ｍｇ ／ Ｌ）中进行。
激发⁃发射荧光矩阵光谱法（Ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｃｅ Ｅｘｃｉｔａｔｉｏｎ Ｅｍｉｓｓｉｏｎ Ｍａｔｒｉｃｅｓ，ＥＥＭ）可用于鉴定 ＤＯＭ 氧化还原的

官能团。 本研究利用 Ｃｏｒｙ 和 ＭｃＫｎｉｇｈｔ［２３］的平行因子分析（ＰＡＲＡＦＡＣ）模型，该模型描述了各样品 ＥＥＭ 中 １３
个预识别的固定组分，这 １３ 种成分中 ７ 种被鉴定为醌类荧光成分。 在本研究中，由于没有在缺氧条件下进行

荧光测量，故不区分还原和氧化的醌类荧光成分。 此外，利用特定紫外吸光度 ＳＵＶＡ２５４（ Ｓｐｅｃｉｆｉｃ Ｕｌｔｒａｖｉｏｌｅｔ
Ａｂｓｏｒｂａｎｃｅ ａｔ ２５４ ｎｍ），即水样中标准化 ＤＯＣ 浓度在 ２５４ ｎｍ 的紫外吸收率，来获得关于 ＤＯＭ 芳香性的信

息［２４］。 使用 Ａｕｒｏｒａ １０３０ 湿式氧化 ＴＯＣ 分析仪测量 ＤＯＣ 浓度和 δ１３ＣＤＯＣ。
１．４　 数据处理和分析

利用 Ｅｘｃｅｌ ２０１３ 和 ｓｉｇｍａｐｌｏｔ １４．０ 软件对数据进行处理和分析，并用 ｓｉｇｍａｐｌｏｔ １４．０ 软件进行绘图。 利用
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Ｐｅａｒｓｏｎ 相关分析法对 ＥＴＣ 值与 ＤＯＭ 光谱性质参数以及 ０—２１０ ｃｍ 孔隙水剖面的 δ１３ＣＤＯＣ与 ＳＵＶＡ２５４进行相

关性分析。
所有地表水、地下水和孔隙水样品均分成 ３ 组平行样品，进行 ３ 次重复测定，且标准差范围都在 １％内，因

此文中图中数据均为平均值。

２　 结果与讨论

２．１　 表征 ＤＯＭ 氧化还原能力的指标的选取

ＤＯＭ 的化学组成和老化程度是影响其参与氧化还原的官能团相对丰度和活性的重要因素。 研究选取取

自 ＬＢ 采样区森林土壤的 ＤＯＭ 与 ＯＳ 采样区沼泽的 ＤＯＭ 作为对照，从而对比 ＤＯＭ 长时间处于落干和淹水缺

氧条件下的区别。 对比结果如图 １ 所示。

图 １　 不同研究区域溶解有机质（ＤＯＭ）的氧化还原性质对比图

Ｆｉｇ．１　 Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｒｅｄｏｘ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ （ＤＯＭ） ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｒｅｓｅａｒｃｈ ａｒｅａｓ

ＬＢ：莱斯滕巴赫 Ｌｅｈｓｔｅｎｂａｃｈ；ＯＳ：奥德斯普伦穆尔 Ｏｄｅｒｓｐｒｕｎｇｍｏｏｒ；ＧＷ：地下水 Ｇｒｏｕｎｄｗａｔｅｒ；ＬＢ：地表水 Ｓｕｒｆａｃｅ ｗａｔｅｒ；ＰＷ：孔隙水 ｐｏｒｅ ｗａｔｅｒ

ＬＢ 采样区森林土壤数据集包括取自森林覆盖区域的深层地下水和从高地泉水 ＳＱ 点流至森林覆盖区域

的地表水，它们在同一地点被采集；ＯＳ 采样区沼泽数据集包括取自仅受泥炭土影响区域的地表水。 沼泽样本

的 ＥＤＣ 均值为 １．６ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ，略高于森林土壤样本的 ０．９ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ。 而 ＥＡＣ 恰好相反，沼泽样本的 ＥＡＣ

均值为 ２．５ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ，远低于森林土壤样本的 ５．１ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ。 此外，沼泽样品的 ＥＤＣ ／ ＥＡＣ 比值为 ０．６３，远
高于森林土壤样品的 ０．１８（图 １）。

除了在 ＬＢ 采样区的深层地下水样品中有很高的 ＥＴＣ 值（Ｅｌｅｃｔｒｏｎ Ｔｒａｎｓｆｅｒ Ｃａｐａｃｉｔｉｅｓ，ＥＡＣ 与 ＥＤＣ 之和，
即电子转移能力）（中值为 ８ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ，最高可达 １ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ），两采样区其他样品的 ＥＴＣ 值主要在 ２ 至 ４

ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ 之间。 对于地表水和地下水而言，两个研究区域内其 ＥＴＣ 值差异不大（图 １）。 因此可以得出，
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ＥＴＣ 值作为评价氧化还原能力指标，相较于 ＥＡＣ 值、ＥＤＣ 值和 ＥＡＣ ／ ＥＤＣ 比值等指标，不受不同研究地点实

际氧化还原状态不同的影响，可更好反映 ＤＯＭ 本身的氧化还原能力，故选取 ＥＴＣ 值作为表征 ＤＯＭ 的氧化还

原能力的指标。
Ｈｅｉｔｍａｎｎ 等［２５］在对来自泥炭地和沼泽的孔隙水的实地研究中，采用先前的湿法化学方法，通过监测所添

加的 Ｆｅ３＋还原为 Ｆｅ２＋和 Ｈ２Ｓ 氧化成 Ｓ２Ｏ２－
３ 来间接测定 ＥＡＣ 值和 ＥＤＣ 值，得到 ＥＡＣ 值为 ０．８ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ，ＥＤＣ

值为 ０．２ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ，即 ＥＴＣ 值为 １．０ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ，低于我们的研究。 前期研究已经证明了由于添加的 Ｆｅ３ ＋的

电子转移缓慢，传统的湿化学方法低估了 ＤＯＭ 的氧化还原能力［１８，２６］。 在 Ａｅｓｃｈｂａｃｈｅｒ 等［６］的实验中，标准腐

殖质的 ＥＴＣ 值范围为约 ２ 至 ７ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ，而在我们的研究中，除去来自 ＬＢ 采样区深层地下水样本的 ＥＴＣ 值

相对较高，两采样区其他样品的 ＥＴＣ 中值大多在 １ 到 ４ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ 之间，要低于标准腐殖质，其原因可能是纯

化过程中氧化还原活性部分富集，标准腐殖质的 ＥＴＣ 值较实测样品偏大。
２．２　 ＥＴＣ 和荧光光谱法联合定量表征 ＤＯＭ 氧化还原官能团贡献率

上文我们选取 ＥＴＣ 值表征 ＤＯＭ 氧化还原能力，为了进一步评估 ＤＯＭ 氧化还原活性官能团的贡献，我们

将 ＥＴＣ 值与 ＤＯＭ 的光谱性质参数（ＳＵＶＡ２５４值和醌类荧光成分比例）进行了相关性分析。 用 ＳＵＶＡ２５４值指示

ＤＯＭ 中的酚基，醌类荧光成分比例指示醌基［２３］。 探讨 ＥＴＣ 值与 ＳＵＶＡ２５４值和醌类荧光成分比例的相关性，即
为验证酚基和醌基是否是控制 ＤＯＭ 氧化还原能力变化的关键变量。

对于酚基，在 ＬＢ 采样区，深层地下水样品主要受森林土壤影响，ＤＯＣ 浓度非常低（大多数＜３ ｍｇ ／ Ｌ），与
回归线偏差较大，因此从数据序列中排除（图 ２）。 受湿地影响的样品的 ＥＴＣ 值与 ＳＵＶＡ２５４值的相关性不大

（Ｒ２ ＝ ０．２１，Ｎ＝ １６，Ｐ＜０．０５）。 在 ＯＳ 采样区，所有样品的 ＥＴＣ 值与 ＳＵＶＡ２５４值的相关性很强（Ｒ２ ＝ ０．９０，Ｎ＝ ２４，
Ｐ＜０．０１）。 除 ＬＢ 采样区中受森林土壤影响的样品外，整个样品数据集（即 ＬＢ 湿地样品和 ＯＳ 沼泽样品）的
ＥＴＣ 值和 ＳＵＶＡ２５４值之间的 Ｒ２ ＝ ０．７０（Ｎ＝ ４０，Ｐ＜０．０１），相关性较强。

图 ２　 ＥＴＣ 值与 ＤＯＭ 光谱性质参数的相关性分析

Ｆｉｇ．２　 Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｏｆ ＥＴＣ ｗｉｔｈ ｓｐｅｃｔｒｏｓｃｏｐｉｃ ＤＯＭ ｑｕａｌｉｔｙ ｐａｒａｍｅｔｅｒ

ＤＯＭ：可溶性有机质 Ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ

对于醌基，在 ＯＳ 采样区中，ＥＴＣ 值与醌类荧光成分比例之间具有很强的相关性（Ｒ２ ＝ ０．８７，Ｎ ＝ ２４，Ｐ＜
０．０１）。 而 ＬＢ 采样区由于样品差异较大，整个样品数据集的 ＥＴＣ 值与醌类荧光成分比例之间没有相关性，所
以我们通过泥炭颜色和植物堆积物情况将样本分为高分解度泥炭和低分解泥炭，其中高分解度泥炭偏黑褐色

和黑色，植物残体较少且不易辨认；低分解度泥炭偏浅棕色和浅褐色，含有大量易于辨认的植物残体［２］。 高

分解度泥炭样品取自 ＧＭ 点和 ＳＰ 点；低分解度泥炭样品取自 ＧＭ 点和 ＳＰ 点的上游，该区域主要以沼泽为主。
相同醌类荧光成分比例下，高分解度泥炭样品与其他样品相比，ＥＴＣ 值较低，与回归线偏差较大，因此从数据
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序列中排除；同理，相同醌类荧光成分比例下，受森林土壤影响的深层地下水样品与其他样品相比，与回归线

偏差较大，也从数据序列中排除（图 ２）。 除 ＬＢ 采样区中受森林土壤影响和高分解度的样品外，整个样品数据

集（即 ＬＢ 和 ＯＳ 沼泽样品）的 ＥＴＣ 值和醌类荧光成分比例之间存在较强相关性（Ｒ２ ＝ ０．７３，Ｎ＝ ３５，Ｐ＜０．０１）。
在 ＯＳ 采样区沼泽样品的数据中，泥炭土作为 ＤＯＭ 的唯一来源，ＥＴＣ 值与 ＰＡＲＡＦＡＣ 模型中的所有醌类

荧光成分比例之间存在强相关性。 ＬＢ 采样区样品数据的一部分，其 ＤＯＭ 性质与 ＯＳ 采样区相似，主要在 ＯＳ
采样区的回归线上。 基于 Ｉｎａｍｄａｒ 等［２７］的分类，ＯＳ 采样区的样品与 ＬＢ 采样区低分解度泥炭样品之间的相

似性得到了较高比例的 Ｃ５ 荧光成分（作为来自高等植物的 ＤＯＭ 的指标）和较低比例的 Ｃ３ 荧光成分（作为微

生物驱动的 ＤＯＭ 的指标）的支持。 这些结果表明，仅对于具有相似组成的 ＤＯＭ，来自 Ｃｏｒｙ 和 ＭｃＫｎｉｇｈｔ［２３］ 的
ＰＡＲＡＦＡＣ 模型的醌类荧光组分比例可用作 ＤＯＭ 中氧化还原活性部分的指示物，而不同类型土壤影响的

ＤＯＭ 以及不同分解程度的 ＤＯＭ 不适合相互对比。 同理，在 ＯＳ 采样区沼泽样品的数据中，泥炭土作为 ＤＯＭ
的唯一来源，ＥＴＣ 值与 ＳＵＶＡ２５４值之间存在强相关性。 ＬＢ 采样区受湿地影响的样品，其 ＤＯＭ 性质与 ＯＳ 采样

区相似，主要在 ＯＳ 采样区的回归线上。 而受森林土壤影响的样品 ＤＯＭ 性质与 ＯＳ 采样区不同，与回归线偏

差较大，从数据集中排除。 通过上述分析，发现除去部分与回归线偏差很大的样品，整体样品数据集（即泥炭

沼泽湿地土壤）的 ＥＴＣ 值与 ＳＵＶＡ２５４值和醌类荧光成分比例存在强相关性（特别是 ＯＳ 采样区的样品），结果

表明酚基和醌基是泥炭沼泽湿地土壤 ＤＯＭ 的氧化还原能力重要组成部分。
荧光光谱表征 ＤＯＭ 的一个重要问题是，ＤＯＭ 不是许多明确定义的化合物的混合物，而是由多种相对低

分子量组分组成的集合，并通过疏水相互作用和氢键稳定形成动态关联［２８］。 因此，通过将荧光光谱与

ＰＡＲＡＦＡＣ 组分的光谱进行比较并不能鉴定明确定义的化合物。 此外，有可能会出现一个或多个醌基部分的

荧光反应非常弱或者被其他不相关的 ＤＯＭ 化学成分的荧光反应所掩盖，并且不能从整体 ＥＥＭ 模式中分

离［２９］。 因此，即使该醌基部分的浓度恒定，该特定醌类荧光成分与总荧光的比例也可能会随着其他化学组分

的荧光反应变化而变化。 根据本研究测定数据，尚未发现特定醌类荧光成分与 ＥＡＣ 值或 ＥＤＣ 值之间的任何

相关性，这与 Ｍａｃａｌａｄｙ 和 Ｗａｌｔｏｎ⁃Ｄａｙ［２９］和 Ｍａｕｒｅｒ［３０］等研究结论一致，他们也没有发现化学或电化学还原过

程中荧光光谱的预期变化。 研究中预期变化的缺失的可能原因是荧光测量并未在无氧条件下进行操作，而是

在在有氧条件下进行的。
２．３　 泥炭分解程度与 ＤＯＭ 氧化还原变化关系

“２．２ 节”定量、定性的确定酚基、醌基是 ＤＯＭ 参与氧化还原重要官能团，但仍有部分电子流归趋不详，推
断可能是其他含硫、含氮官能团起到相关作用。 与此同时，为了厘清泥炭分解具体与哪种官能团有关，又是通

过什么途径影响 ＤＯＭ 氧化还原能力变化，本部分对“２．２ 节”中 ＥＴＣ 与 ＳＵＶＡ２５４和醌类荧光成分比例相关性

较好的 ＯＳ 采样区进行进一步采样分析，在 ５—５０ ｃｍ 和 ０—２１０ ｃｍ 两种采样深度范围内分别探讨孔隙水中

ＤＯＭ 氧化还原特性（醌类荧光成分比例、ＳＵＶＡ２５４、ＥＴＣ）与受泥炭分解影响程度（泥炭分解指标 Ｃ ／ Ｎ 比和 δ１３

ＣＤＯＣ）的关系等。 各参数随深度变化情况如图 ３ 所示。
利用土壤溶液取样器（孔径 ０．１５ μｍ，长度 ９ ｃｍ，直径 ４．５ ｍｍ，Ｍａｃｒｏ Ｒｈｉｚｏｎ，荷兰产）获得的 ５—５０ ｃｍ 深

度的土壤孔隙水剖面的数据表明：从整体变化趋势上来看，醌类荧光成分比例和 ＳＵＶＡ２５４值的变化趋势相似，
大体上都是从近地表向深层递减，并在 ３５—４０ ｃｍ 深度出现递增；两者的最高值都出现在 ５ ｃｍ 深度处（０．４５ Ｌ
（ｍｇ Ｃ） －１ ｍ－１和 ２．７ Ｌ （ｍｇ Ｃ） －１ ｍ－１），最低值也都出现在 ３５ ｃｍ 深度处（０．２８ Ｌ （ｍｇ Ｃ） －１ ｍ－１和 ０．８ Ｌ （ｍｇ
Ｃ） －１ ｍ－１）。 但不同的是，醌类荧光成分比例在最初的 ５—１５ ｃｍ 深度迅速减少，而 ＳＵＶＡ２５４值在最初的 ５—２０
ｃｍ 深度相对恒定，在 ２０—３５ ｃｍ 深度出现迅速下降。 ＥＴＣ 值和醌类荧光成分比例的变化趋势几乎完全一样，
与 ＳＵＶＡ２５４值的变化趋势也就 ５—２０ ｃｍ 较浅深度略有不同。 相比之下，δ１３ＣＤＯＣ仅在深度大于 ２５ ｃｍ 时具有与

醌类荧光成分比例，ＳＵＶＡ２５４值和 ＥＴＣ 值类似的趋势，在最初的 ２５ ｃｍ 中，值在－２８．５ 和－２８．２‰之间，然后在

３０ ｃｍ 深度下降至－２９．２‰，最后在 ４０ ｃｍ 内再次增加至－２７．９‰。 固相的 Ｃ ／ Ｎ 比值在表面附近最高，为 ８５ 至

１３０，在 １５ ｃｍ 处降至 ５４，随后在 ５０ ｃｍ 处降至 ２５ 到 ５０ 之间。 Ｃ ／ Ｎ 比的最小值为 ２３，出现在醌类荧光成分比

３５９８　 ２４ 期 　 　 　 陈袁波　 等：泥炭沼泽湿地土壤分解过程中可溶性有机质氧化还原能力变化特征及其影响机制 　
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图 ３　 ＯＳ 采样区土壤孔隙水剖面各参数随深度变化图

Ｆｉｇ．３　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｖａｒｉｏｕｓ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ ｓｏｉｌ ｐｏｒｅ ｗａｔｅｒ ｐｒｏｆｉｌｅ ｗｉｔｈ ｄｅｐｔｈ ｉｎ ＯＳ ｓａｍｐｌｉｎｇ ａｒｅａ

例，ＳＵＶＡ２５４，ＥＴＣ 和 δ１３ＣＤＯＣ最小值所在的深度处。
利用抽吸式采样器获得的 ０—２１０ ｃｍ 深度的土壤孔隙水剖面的数据表明：醌类荧光成分比例从地面的最

高值 ０．４３ 迅速减小到 ２０ ｃｍ 深度处的 ０．３２，然后相对恒定，平均值为 ０．３３。 从整体上来看，δ１３ＣＤＯＣ与 ＳＵＶＡ２５４

值具有高度相似的变化规律，且有较强的相关性（Ｒ＝ ０．７１，Ｎ＝ ８，Ｐ＜０．０５）。 但 δ１３ＣＤＯＣ在深处再次达到与表面

附近相似的值（１５０ ｃｍ 处约为－２７．６‰，而 ２０ ｃｍ 处为－２７．８‰），而 ＳＵＶＡ２５４值通常在较大深度处较低（在 １５０

ｃｍ 处为 １．３ Ｌ （ｍｇ Ｃ） －１ ｍ－１，而在 ２０ ｃｍ 深度中为 ２．２ Ｌ （ｍｇ Ｃ） －１ ｍ－１）。 ＥＴＣ 值在前 ６０ ｃｍ 深度从 １．２
ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ 下降到 ０．４ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ，然后随着深度慢慢增加，在 ２１０ ｃｍ 深度处又增加到 ０．９ ｍｍｏｌｅ－ ／ ｇＣ。 固相

的 Ｃ ／ Ｎ 比值具有与 δ１３ＣＤＯＣ和 ＳＵＶＡ２５４值相近的变化趋势。

δ１３ＣＤＯＣ作为一种表征泥炭分解的常见指标，一般来说，由于微生物在分解过程中优先摄取１２Ｃ，１３Ｃ 在

ＤＯＭ 的氧化分解过程中富集［３１］。 在泥炭分解过程中，δ１３ＣＤＯＣ还受气候和植被等其他多种因素的影响［３２］。

一些研究表明，对于泥炭沼泽来说，气候因素可能是 δ１３ＣＤＯＣ的最重要的影响因素［１０］，但这一点仍然存在争

议，并且在不同的研究地点，观察到完全相反的影响作用［３３］。 因此，必须考虑使用其他指标来共同表征泥炭

分解。 Ｃ ／ Ｎ 比是另一种表征泥炭分解程度的常用指标，基于分解过程中 Ｃ 相对 Ｎ 较高的损失［３４］。
固相的 Ｃ ／ Ｎ 比值表明，泥炭在 ４０ 和 ６０ ｃｍ 之间高度分解，而在该深度中，δ１３ＣＤＯＣ和 ＳＵＶＡ２５４也脱脂。 虽

然 δ１３ＣＤＯＣ受很多因素影响，但 δ１３ＣＤＯＣ和 ＳＵＶＡ２５４值作为芳香性的指标，之间存在高度相似的变化规律，主要与
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酚基含量和较低的氧化转化率有关，由此可知泥炭分解主要通过其自身酚基含量的变化与 ＤＯＭ 氧化还原能

力变化联系起来。 而泥炭孔隙水剖面分析结果表明在近地面 δ１３ＣＤＯＣ与其他参数之间没有关系，这可能是由

于该区域层全年没有积水，而与缺氧条件下相比 δ１３ＣＤＯＣ在有氧条件下受各种其他因素影响更大。
在两种土壤孔隙水剖面中，除近地面的部分深度样品外，ＳＵＶＡ２５４值始终与 ＥＴＣ 值的变化趋势高度相似；

而醌类荧光成分比例仅在近地面 ２０ ｃｍ 深度的样品中显示出与 ＥＴＣ 值高度相似的变化规律，在更深层它是

相对恒定的。 这是由于醌基可以在芳族酚部分的酶促氧化过程中形成［３５］，但这只能在有氧条件下实现［９］，在
长时间的缺氧条件下新的醌类化合物不太可能产生。 由此可以得出结论，仅在全年没有淹水的近地面 ２０ ｃｍ
深度，醌基含量是影响 ＥＴＣ 值变化的关键因素，而在任意深度 ＥＴＣ 值始终受到与 ＥＤＣ 值相关的酚基含量的

影响（其对 ＥＴＣ 值贡献了约 ７５％） ［３６⁃３７］。 因此，在泥炭沼泽湿地土壤中，醌基仅在没有淹水、有氧的近地表 ２０
ｃｍ 深度是影响 ＤＯＭ 氧化还原能力的重要因素，而在任意深度酚基始终起到关键作用，特别是在未受地下水

位泥炭孔隙水波动影响的较大深度处。

图 ４　 ＯＳ 采样区 Ｃ ／ Ｓ 比值与 ＥＴＣ 值，ＥＤＣ 值和 ＥＡＣ 值的相关关系

Ｆｉｇ．４　 Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎ ｂｅｔｗｅｅｎ Ｃ ／ Ｓ ｒａｔｉｏ ａｎｄ ＥＴＣ， ＥＤＣ ａｎｄ ＥＡＣ ｉｎ ＯＳ ｓａｍｐｌｉｎｇ ａｒｅａ

２．４　 有机硫基团对 ＤＯＭ 氧化还原能力影响的可能机制

ＯＳ 采样点中，由于泥炭孔隙水中的硫代硫酸盐浓度大多较低［２５］，且无机硫可以忽略不计，可以推断大部

分硫是以有机态赋存在泥炭土壤中。 因此，本研究使用 Ｃ ／ Ｓ 比指示不同来源 ＤＯＭ 中硫的变化情况。 在 ５—
５０ ｃｍ 泥炭孔隙水剖面中：溶解相中的总硫含量为 ７５—５００ μｍｏｌ ／ Ｌ，平均值为 １７３ μｍｏｌ ／ Ｌ。 在近地表 ３０ ｃｍ
深度剖面，Ｃ ／ Ｓ 比值在 ３４ 和 ５０ 之间，而在 ５０ ｃｍ 深度处比值为 １８（图 ３）。 在 ０—２１０ ｃｍ 剖面中：总硫含量整

体呈现随深度增加浓度增加的趋势，泥炭孔隙水剖面中溶解相中的总硫含量为变化范围是 ３４０—１０００ μｍｏｌ ／
Ｌ，平均浓度为 ６２０ μｍｏｌ ／ Ｌ 。 计算的 Ｃ ／ Ｓ 比值从 ９０ ｃｍ 深度处的 １８ 随着深度略微减小到 ２１０ ｃｍ 深度处的 １２
（图 ３）。

上述结果表明 ＯＳ 采样区样品中硫含量较高，且主要以有机态赋存。 因此，为了研究有机硫基团的对

ＤＯＭ 氧化还原能力的影响，将 ＥＡＣ 值，ＥＤＣ 值和 ＥＴＣ 值与 ＯＳ 采样区孔隙水样品的 Ｃ ／ Ｓ 值比进行比较

（图 ４）。 随着 Ｃ ／ Ｓ 比值的增加，ＥＡＣ 值，ＥＤＣ 值和 ＥＴＣ 值也增加，这反映了地表样品中较高的 Ｃ ／ Ｓ 比值伴随
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着较高的 ＥＡＣ 值，ＥＤＣ 值和 ＥＴＣ 值。 如果有机硫基团是过去暴露于高硫酸盐沉积的腐蚀性泥炭中的重要氧

化还原活性部分，我们可以预期 Ｃ ／ Ｓ 比值与 ＥＤＣ 值之间存在负相关，如 Ｙｕ 等［３８］发现在向标准腐殖酸添加硫

化氢后溶 ＤＯＭ 的 ＥＤＣ 测定值也增加。 而在我们的研究中正好相反，这可能与本研究所选样地硫主要以有机

态赋存，还原性无机硫含量较少有关。 研究中 ＯＳ 采样区 Ｃ ／ Ｓ 比值和 ＥＡＣ 值，ＥＤＣ 值以及 ＥＴＣ 值之间出现正

相关关系，但所有这些值在近地表均较高，相关关系存在偶然性，可能彼此之间并无因果关系。 因此，虽然有

机硫基团可能对 ＤＯＭ 氧化还原能力有一定影响，但根据本研究实验结果尚不能直接证实，其可能的影响机

制还需进一步的实验探究。

３　 结论

（１）研究通过测定来自 ＬＢ 和 ＯＳ 采样区地表水，地下水和孔隙水样品 ＤＯＭ 的氧化还原性质结果发现：所
有泥炭沼泽湿地的样品 ＥＴＣ 值与 ＳＵＶＡ２５４值和醌类荧光成分比例具有强相关性，表明在泥炭沼泽湿地中酚基

和醌基对 ＤＯＭ 的氧化还原能力具有重要作用。
（２）在 ＯＳ 采样区泥炭沼泽湿地土壤孔隙水剖面中，对 ＤＯＭ 氧化还原能力指标 ＥＴＣ 值、酚基和醌基的光

谱参数，泥炭分解指标，Ｃ ／ Ｓ 比值等之间的相关关系进行研究得出：泥炭沼泽湿地土壤孔隙水中，醌基仅在没

有淹水、有氧的近地表 ２０ ｃｍ 深度是影响 ＤＯＭ 氧化还原能力的关键因素，而在任意深度酚基始终是 ＤＯＭ 氧

化还原活性部分重要的驱动因素，特别是在未受地下水位波动影响的较大深度处。 至于有机硫基团对 ＤＯＭ
氧化还原活性的贡献，本研究尚未得到明确结论。

该研究表明，在泥炭分解过程中，ＤＯＭ 中的酚基全程参与氧化还原过程，起到了至关重要的作用，是评估

ＤＯＭ 参与湿地生物地球化学过程中的关键变量。 同时 ＤＯＭ 中的酚基含量随泥炭分解程度变化而变化，对泥

炭分解本身以及泥炭分解输出的 ＤＯＭ 也起到重要的控制作用。 本研究探讨泥炭分解过程中 ＤＯＭ 氧化还原

特性能力变化特征及其影响机制，为厘清有机质与泥炭沼泽湿地生物地球化学过程提供理论支撑。

参考文献（Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ）：

［ １ ］　 Ｂｌｏｄａｕ Ｃ． Ｃａｒｂｏｎ ｃｙｃｌｉｎｇ ｉｎ ｐｅａｔｌａｎｄｓ⁃Ａ ｒｅｖｉｅｗ ｏｆ ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ ａｎｄ ｃｏｎｔｒｏｌｓ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｒｅｖｉｅｗｓ， ２００２， １０（２）： １１１⁃１３４．
［ ２ ］ 　 Ｇａｏ Ｃ Ｙ， Ｓａｎｄｅｒ Ｍ， Ａｇｅｔｈｅｎ Ｓ， Ｋｎｏｒｒ Ｋ Ｈ． Ｅｌｅｃｔｒｏｎ ａｃｃｅｐｔｉｎｇ ｃａｐａｃｉｔｙ ｏｆ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ａｎｄ ｐａｒｔｉｃｕｌａｔｅ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ｃｏｎｔｒｏｌ ＣＯ２ ａｎｄ ＣＨ４ ｆｏｒｍａｔｉｏｎ

ｉｎ ｐｅａｔ ｓｏｉｌｓ． Ｇｅｏｃｈｉｍｉｃａ ｅｔ Ｃｏｓｍｏｃｈｉｍｉｃａ Ａｃｔａ， ２０１９， ２４５： ２６６⁃２７７．
［ ３ ］ 　 Ａｎｄｒｅｅｔｔａ Ａ， Ｈｕｅｒｔａｓ Ａ Ｄ， Ｌｏｔｔｉ Ｍ， Ｃｅｒｉｓｅ Ｓ． Ｌａｎｄ ｕｓｅ ｃｈａｎｇｅｓ ａｆｆｅｃｔｉｎｇ ｓｏｉｌ ｏｒｇａｎｉｃ ｃａｒｂｏｎ ｓｔｏｒａｇｅ ａｌｏｎｇ ａ ｍａｎｇｒｏｖｅ ｓｗａｍｐ ｒｉｃｅ ｃｈｒｏｎｏｓｅｑｕｅｎｃｅ

ｉｎ ｔｈｅ Ｃａｃｈｅｕ ａｎｄ Ｏｉｏ ｒｅｇｉｏｎｓ （ｎｏｒｔｈｅｒｎ Ｇｕｉｎｅａ⁃Ｂｉｓｓａｕ） ． Ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒｅ， Ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ ＆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ， ２０１６， ２１６： ３１４⁃３２１．
［ ４ ］ 　 Ｌｏｖｌｅｙ Ｄ Ｒ， Ｃｏａｔｅｓ Ｊ Ｄ， Ｂｌｕｎｔ⁃Ｈａｒｒｉｓ Ｅ Ｌ， Ｐｈｉｌｌｉｐｓ Ｅ Ｊ Ｐ， Ｗｏｏｄｗａｒｄ Ｊ Ｃ． Ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ ａｓ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ａｃｃｅｐｔｏｒｓ ｆｏｒ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｒｅｓｐｉｒａｔｉｏｎ．

Ｎａｔｕｒｅ， １９９６， ３８２（６５９０）： ４４５⁃４４８．
［ ５ ］ 　 Ｈｅｉｔｍａｎｎ Ｔ， Ｂｌｏｄａｕ Ｃ． Ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ａｎｄ ｉｎｃｏｒｐｏｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｈｙｄｒｏｇｅｎ ｓｕｌｆｉｄｅ ｂｙ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ． Ｃｈｅｍｉｃａｌ Ｇｅｏｌｏｇｙ， ２００６， ２３５（１ ／ ２）： １２⁃２０．
［ ６ ］ 　 Ａｅｓｃｈｂａｃｈｅｒ Ｍ， Ｇｒａｆ Ｃ， Ｓｃｈｗａｒｚｅｎｂａｃｈ Ｒ Ｐ， Ｓａｎｄｅｒ Ｍ． Ａｎｔｉｏｘｉｄａｎｔ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２０１２，

４６（９）： ４９１６⁃４９２５．
［ ７ ］ 　 Ｋｌüｐｆｅｌ Ｌ， Ｐｉｅｐｅｎｂｒｏｃｋ Ａ， Ｋａｐｐｌｅｒ Ａ， Ｓａｎｄｅｒ Ｍ． Ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ ａｓ ｆｕｌｌｙ ｒｅｇｅｎｅｒａｂｌｅ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ａｃｃｅｐｔｏｒｓ ｉｎ ｒｅｃｕｒｒｅｎｔｌｙ ａｎｏｘｉｃ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔｓ．

Ｎａｔｕｒｅ Ｇｅｏｓｃｉｅｎｃｅ， ２０１４， ７（３）： １９５⁃２００．
［ ８ ］ 　 Ｒａｋｓｈｉｔ Ｓ， Ｓａｒｋａｒ Ｄ． Ａｓｓｅｓｓｉｎｇ ｒｅｄｏｘ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｓｔａｎｄａｒｄ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ． Ｉｎｔｅｒｎａｔｉｏｎａｌ Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，

２０１７， １４（７）： １４９７⁃１５０４．
［ ９ ］ 　 Ｆｒｅｅｍａｎ Ｃ， Ｏｓｔｌｅ Ｎ， Ｋａｎｇ Ｈ． Ａｎ ｅｎｚｙｍｉｃ ‘ ｌａｔｃｈ’ ｏｎ ａ ｇｌｏｂａｌ ｃａｒｂｏｎ ｓｔｏｒｅ． Ｎａｔｕｒｅ， ２００１， ４０９（６８１７）： １４９．
［１０］ 　 Ｂｒｏｄｅｒ Ｔ， Ｂｌｏｄａｕ Ｃ， Ｂｉｅｓｔｅｒ Ｈ， Ｋｎｏｒｒ Ｋ Ｈ． Ｐｅａｔ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｒｅｃｏｒｄｓ ｉｎ ｔｈｒｅｅ ｐｒｉｓｔｉｎｅ ｏｍｂｒｏｔｒｏｐｈｉｃ ｂｏｇｓ ｉｎ ｓｏｕｔｈｅｒｎ Ｐａｔａｇｏｎｉａ． Ｂｉｏｇｅｏｓｃｉｅｎｃｅｓ，

２０１２， ９（４）： １４７９⁃１４９１．
［１１］ 　 Ｐａｕｌ Ａ， Ｓｔöｓｓｅｒ Ｒ， Ｚｅｈｌ Ａ， Ｚｗｉｒｎｍａｎｎ Ｅ， Ｖｏｇｔ Ｒ Ｄ， Ｓｔｅｉｎｂｅｒｇ Ｃ Ｅ Ｗ． Ｎａｔｕｒｅ ａｎｄ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ｏｒｇａｎｉｃ ｒａｄｉｃａｌｓ ｉｎ ｎａｔｕｒａｌ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ： ｅｆｆｅｃｔ

ｏｆ ｐＨ ａｎｄ ｉｒｒａｄｉａｔｉｏｎ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２００６， ４０（１９）： ５８９７⁃５９０３．
［１２］ 　 Ｚｈｅｎｇ Ｘ Ｊ， Ｌｉｕ Ｙ Ｆ， Ｆｕ Ｈ Ｙ， Ｑｕ Ｘ Ｌ， Ｙａｎ Ｍ Ｑ， Ｚｈａｎｇ Ｓ Ｚ， Ｚｈｕ Ｄ Ｑ． Ｃｏｍｐａｒｉｎｇ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｄｏｎａｔｉｎｇ ／ ａｃｃｅｐｔｉｎｇ ｃａｐａｃｉｔｉｅｓ （ＥＤＣ ／ ＥＡＣ） ｂｅｔｗｅｅｎ

ｃｒｏｐ ｒｅｓｉｄｕｅ⁃ｄｅｒｉｖｅｄ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｂｌａｃｋ ｃａｒｂｏｎ ａｎｄ ｓｔａｎｄａｒｄ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ， ２０１９， ６７３： ２９⁃３５．
［１３］ 　 Ｓｔｒｕｙｋ Ｚ， Ｓｐｏｓｉｔｏ Ｇ． Ｒｅｄｏｘ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｓｔａｎｄａｒｄ ｈｕｍｉｃ ａｃｉｄｓ． Ｇｅｏｄｅｒｍａ， ２００１， １０２（３ ／ ４）： ３２９⁃３４６．
［１４］ 　 Ｘｉａ Ｋ， Ｗｅｅｓｎｅｒ Ｆ， Ｂｌｅａｍ Ｗ Ｆ， Ｈｅｌｍｋｅ Ｐ Ａ， Ｂｌｏｏｍ Ｐ Ｒ， Ｓｋｙｌｌｂｅｒｇ Ｕ Ｌ． ＸＡＮＥＳ ｓｔｕｄｉｅｓ ｏｆ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｓｔａｔｅｓ ｏｆ ｓｕｌｆｕｒ ｉｎ ａｑｕａｔｉｃ ａｎｄ ｓｏｉｌ ｈｕｍｉｃ

ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ． Ｓｏｉｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｓｏｃｉｅｔｙ ｏｆ Ａｍｅｒｉｃａ Ｊｏｕｒｎａｌ， １９９８， ６２（５）： １２４０⁃１２４６．

６５９８ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４０ 卷　



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

［１５］　 Ｗａｌｌａｃｅ Ｇ Ｃ， Ｓａｎｄｅｒ Ｍ， Ｃｈｉｎ Ｙ Ｐ， Ａｒｎｏｌｄ Ｗ Ａ． Ｑｕａｎｔｉｆｙｉｎｇ ｔｈｅ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｄｏｎａｔｉｎｇ ｃａｐａｃｉｔｉｅｓ ｏｆ ｓｕｌｆｉｄｅ ａｎｄ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ｉｎ ｓｅｄｉｍｅｎｔ
ｐｏｒｅ ｗａｔｅｒｓ ｏｆ ｗｅｔｌａｎｄｓ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ： Ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ ＆ Ｉｍｐａｃｔｓ， ２０１７， １９（５）： ７５８⁃７６７．

［１６］ 　 Ｂｌｏｄａｕ Ｃ， Ｄｅｐｐｅ Ｍ． Ｈｕｍｉｃ ａｃｉｄ ａｄｄｉｔｉｏｎ ｌｏｗｅｒｓ ｍｅｔｈａｎｅ ｒｅｌｅａｓｅ ｉｎ ｐｅａｔｓ ｏｆ ｔｈｅ Ｍｅｒ Ｂｌｅｕｅ ｂｏｇ， Ｃａｎａｄａ． Ｓｏｉｌ Ｂｉｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１２， ５２：
９６⁃９８．

［１７］ 　 Ｂａｕｅｒ Ｍ， Ｂｌｏｄａｕ Ｃ． Ｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ａｒｓｅｎｉｃ ｂｙ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ｆｒｏｍ ｉｒｏｎ ｏｘｉｄｅｓ， ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｓｅｄｉｍｅｎｔｓ． Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ，
２００６， ３５４（２ ／ ３）： １７９⁃１９０．

［１８］ 　 Ａｅｓｃｈｂａｃｈｅｒ Ｍ， Ｓａｎｄｅｒ Ｍ， Ｓｃｈｗａｒｚｅｎｂａｃｈ Ｒ Ｐ． Ｎｏｖｅｌ ｅｌｅｃｔｒｏｃｈｅｍｉｃａｌ ａｐｐｒｏａｃｈ ｔｏ ａｓｓｅｓｓ ｔｈｅ ｒｅｄｏｘ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２０１０， ４４（１）： ８７⁃９３．

［１９］ 　 Ｆｒｅｉ Ｓ， Ｌｉｓｃｈｅｉｄ Ｇ， Ｆｌｅｃｋｅｎｓｔｅｉｎ Ｊ Ｈ． Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｍｉｃｒｏ⁃ｔｏｐｏｇｒａｐｈｙ ｏｎ ｓｕｒｆａｃｅ⁃ｓｕｂｓｕｒｆａｃｅ ｅｘｃｈａｎｇｅ ａｎｄ ｒｕｎｏｆｆ ｇｅｎｅｒａｔｉｏｎ ｉｎ ａ ｖｉｒｔｕａｌ ｒｉｐａｒｉａｎ
ｗｅｔｌａｎｄ—Ａ ｍｏｄｅｌｉｎｇ ｓｔｕｄｙ． Ａｄｖａｎｃｅｓ ｉｎ Ｗａｔｅｒ Ｒｅｓｏｕｒｃｅｓ， ２０１０， ３３（１１）： １３８８⁃１４０１．

［２０］ 　 Ｇｅｒｓｔｂｅｒｇｅｒ Ｐ， Ｆｏｋｅｎ Ｔ， Ｋａｌｂｉｔｚ Ｋ． Ｔｈｅ ｌｅｈｓｔｅｎｂａｃｈ ａｎｄ ｓｔｅｉｎｋｒｅｕｚ ｃａｔｃｈｍｅｎｔｓ ｉｎ ＮＥ Ｂａｖａｒｉａ， Ｇｅｒｍａｎｙ ／ ／ Ｍａｔｚｎｅｒ Ｅ， ｅｄ． Ｂｉｏｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ｏｆ
Ｆｏｒｅｓｔｅｄ Ｃａｔｃｈｍｅｎｔｓ ｉｎ ａ Ｃｈａｎｇｉｎｇ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ． Ｂｅｒｌｉｎ： Ｓｐｒｉｎｇｅｒ， ２００４．

［２１］ 　 Ｋｎｏｒｒ Ｋ Ｈ． ＤＯＣ⁃ｄｙｎａｍｉｃｓ ｉｎ ａ ｓｍａｌｌ ｈｅａｄｗａｔｅｒ ｃａｔｃｈｍｅｎｔ ａｓ ｄｒｉｖｅｎ ｂｙ ｒｅｄｏｘ ｆｌｕｃｔｕａｔｉｏｎｓ ａｎｄ ｈｙｄｒｏｌｏｇｉｃａｌ ｆｌｏｗ ｐａｔｈｓ—ａｒｅ ＤＯＣ ｅｘｐｏｒｔｓ ｍｅｄｉａｔｅｄ
ｂｙ ｉｒｏｎ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ／ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｃｙｃｌｅｓ？ Ｂｉｏｇｅｏｓｃｉｅｎｃｅｓ， ２０１３， １０（２）： ８９１⁃９０４．

［２２］ 　 Ｋｌüｐｆｅｌ Ｌ， Ｋｅｉｌｕｗｅｉｔ Ｍ， Ｋｌｅｂｅｒ Ｍ， Ｓａｎｄｅｒ Ｍ． Ｒｅｄｏｘ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｐｌａｎｔ ｂｉｏｍａｓｓ⁃ｄｅｒｉｖｅｄ ｂｌａｃｋ ｃａｒｂｏｎ （ ｂｉｏｃｈａｒ） ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆
Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２０１４， ４８（１０）： ５６０１⁃５６１１．

［２３］ 　 Ｃｏｒｙ Ｒ Ｍ， ＭｃＫｎｉｇｈｔ Ｄ Ｍ． Ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｃｅ ｓｐｅｃｔｒｏｓｃｏｐｙ ｒｅｖｅａｌｓ ｕｂｉｑｕｉｔｏｕｓ ｐｒｅｓｅｎｃｅ ｏｆ ｏｘｉｄｉｚｅｄ ａｎｄ ｒｅｄｕｃｅｄ ｑｕｉｎｏｎｅｓ ｉｎ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ．
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２００５， ３９（２１）： ８１４２⁃８１４９．

［２４］ 　 Ｗｅｉｓｈａａｒ Ｊ Ｌ， Ａｉｋｅｎ Ｇ Ｒ， Ｂｅｒｇａｍａｓｃｈｉ Ｂ Ａ， Ｆｒａｍ Ｍ Ｓ， Ｆｕｊｉｉ Ｒ， Ｍｏｐｐｅｒ Ｋ． Ｅｖａｌｕａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｕｌｔｒａｖｉｏｌｅｔ ａｂｓｏｒｂａｎｃｅ ａｓ ａｎ ｉｎｄｉｃａｔｏｒ ｏｆ ｔｈｅ
ｃｈｅｍｉｃａｌ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ａｎｄ ｒｅａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｃａｒｂｏｎ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２００３， ３７（２０）： ４７０２⁃４７０８．

［２５］ 　 Ｈｅｉｔｍａｎｎ Ｔ， Ｇｏｌｄｈａｍｍｅｒ Ｔ， Ｂｅｅｒ Ｊ， Ｂｌｏｄａｕ Ｃ． Ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｔｒａｎｓｆｅｒ ｏｆ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ａｎｄ ｉｔｓ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｃｅ ｆｏｒ ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｒｅｓｐｉｒａｔｉｏｎ
ｉｎ ａ ｎｏｒｔｈｅｒｎ ｂｏｇ． Ｇｌｏｂａｌ Ｃｈａｎｇｅ Ｂｉｏｌｏｇｙ， ２００７， １３（８）： １７７１⁃１７８５．

［２６］ 　 Ｂａｕｅｒ Ｍ， Ｈｅｉｔｍａｎｎ Ｔ， Ｍａｃａｌａｄｙ Ｄ Ｌ， Ｂｌｏｄａｕ Ｃ． Ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｔｒａｎｓｆｅｒ ｃａｐａｃｉｔｉｅｓ ａｎｄ ｒｅａｃｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃｓ ｏｆ ｐｅａｔ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２００７， ４１（１）： １３９⁃１４５．

［２７］ 　 Ｉｎａｍｄａｒ Ｓ， Ｆｉｎｇｅｒ Ｎ， Ｓｉｎｇｈ Ｓ， Ｍｉｔｃｈｅｌｌ Ｍ， Ｌｅｖｉａ Ｄ， Ｂａｉｓ Ｈ， Ｓｃｏｔｔ Ｄ， ＭｃＨａｌｅ Ｐ． Ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ （ＤＯＭ） ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ａｎｄ ｑｕａｌｉｔｙ ｉｎ ａ
ｆｏｒｅｓｔｅｄ ｍｉｄ⁃Ａｔｌａｎｔｉｃ ｗａｔｅｒｓｈｅｄ， ＵＳＡ． Ｂｉｏｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１２， １０８（１ ／ ３）： ５５⁃７６．

［２８］ 　 Ｓｕｔｔｏｎ Ｒ， Ｓｐｏｓｉｔｏ Ｇ． Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｉｎ ｓｏｉｌ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ： ｔｈｅ ｎｅｗ ｖｉｅｗ． Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２００５， ３９ （ ２３）：
９００９⁃９０１５．

［２９］ 　 Ｍａｃａｌａｄｙ Ｄ Ｌ， Ｗａｌｔｏｎ⁃Ｄａｙ Ｋ． Ｎｅｗ ｌｉｇｈｔ ｏｎ ａ ｄａｒｋ ｓｕｂｊｅｃｔ： ｏｎ ｔｈｅ ｕｓｅ ｏｆ ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｃｅ ｄａｔａ ｔｏ ｄｅｄｕｃｅ ｒｅｄｏｘ ｓｔａｔｅｓ ｏｆ ｎａｔｕｒａｌ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ （ＮＯＭ）．
Ａｑｕａｔｉｃ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ， ２００９， ７１（２）： １３５⁃１４３．

［３０］ 　 Ｍａｕｒｅｒ Ｆ， Ｃｈｒｉｓｔｌ Ｉ， Ｋｒｅｔｚｓｃｈｍａｒ Ｒ． Ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｒｅｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｈｕｍｉｃ ａｃｉｄ： ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｎ ｓｐｅｃｔｒｏｓｃｏｐｉｃ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ａｎｄ ｐｒｏｔｏｎ ｂｉｎｄｉｎｇ．
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， ２０１０， ４４（１５）： ５７８７⁃５７９２．

［３１］ 　 Ｋａｌｂｉｔｚ Ｋ， Ｇｅｙｅｒ Ｓ． Ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｐｅａｔ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｎ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｃａｒｂｏｎ ａｎｄ ｎｉｔｒｏｇｅｎ． Ｏｒｇａｎｉｃ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２００２， ３３（３）： ３１９⁃３２６．
［３２］ 　 Ｂｉｅｓｔｅｒ Ｈ， Ｋｎｏｒｒ Ｋ Ｈ， Ｓｃｈｅｌｌｅｋｅｎｓ Ｊ， Ｂａｓｌｅｒ Ａ， Ｈｅｒｍａｎｎｓ Ｙ Ｍ． Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｍｅｔｈｏｄｓ ｔｏ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅ ｔｈｅ ｄｅｇｒｅｅ ｏｆ ｐｅａｔ ｄｅｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ｉｎ

ｐｅａｔ ｂｏｇｓ． Ｂｉｏｇｅｏｓｃｉｅｎｃｅｓ， ２０１４， １１（１０）： ２６９１⁃２７０７．
［３３］ 　 Ｈｏｎｇ Ｙ Ｔ， Ｗａｎｇ Ｚ Ｇ， Ｊｉａｎｇ Ｈ Ｂ， Ｌｉｎ Ｑ Ｈ， Ｈｏｎｇ Ｂ， Ｚｈｕ Ｙ Ｘ， Ｗａｎｇ Ｙ， Ｘｕ Ｌ Ｓ， Ｌｅｎｇ Ｘ Ｔ， Ｌｉ Ｈ Ｄ． Ａ ６０００⁃ｙｅａｒ ｒｅｃｏｒｄ ｏｆ ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｄｒｏｕｇｈｔ

ａｎｄ ｐｒｅｃｉｐｉｔａｔｉｏｎ ｉｎ ｎｏｒｔｈｅａｓｔｅｒｎ Ｃｈｉｎａ ｂａｓｅｄ ｏｎ ａ δ１３Ｃ ｔｉｍｅ ｓｅｒｉｅｓ ｆｒｏｍ ｐｅａｔ ｃｅｌｌｕｌｏｓｅ． Ｅａｒｔｈ ａｎｄ Ｐｌａｎｅｔａｒｙ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｌｅｔｔｅｒｓ， ２００１， １８５（１ ／ ２）：
１１１⁃１１９．

［３４］ 　 Ｄａｍｍａｎ Ａ Ｗ Ｈ． Ｒｅｇｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｒｅｍｏｖａｌ ａｎｄ ｒｅｔｅｎｔｉｏｎ ｉｎ ｓｐｈａｇｎｕｍ ｂｏｇｓ ａｎｄ ｏｔｈｅｒ ｐｅａｔｌａｎｄｓ． Ｏｉｋｏｓ， １９８８， ５１（３）： ２９１⁃３０５．
［３５］ 　 Ｋａｗａｉ Ｓ， Ｕｍｅｚａｗａ Ｔ， Ｈｉｇｕｃｈｉ Ｔ． Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ ｐｈｅｎｏｌｉｃ β⁃１ ｌｉｇｎｉｎ ｓｕｂｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｍｏｄｅｌ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ ｂｙ ｌａｃｃａｓｅ ｏｆ Ｃｏｒｉｏｌｕｓ ｖｅｒｓｉｃｏｌｏｒ．

Ａｒｃｈｉｖｅｓ ｏｆ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ ａｎｄ Ｂｉｏｐｈｙｓｉｃｓ， １９８８， ２６２（１）： ９９⁃１１０．
［３６］ 　 Ｚｈａｎｇ Ｙ， Ｘｕ Ｘ Ｙ， Ｃａｏ Ｌ Ｚ， Ｏｋ Ｙ Ｓ， Ｃａｏ Ｘ Ｄ． Ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｚａｔｉｏｎ ａｎｄ ｑｕａｎｔｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｄｏｎａｔｉｎｇ ｃａｐａｃｉｔｙ ａｎｄ ｉｔｓ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｄｅｐｅｎｄｅｎｃｅ ｉｎ

ｂｉｏｃｈａｒ ｄｅｒｉｖｅｄ ｆｒｏｍ ｔｈｒｅｅ ｗａｓｔｅ ｂｉｏｍａｓｓｅｓ． Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅ， ２０１８， ２１１： １０７３⁃１０８１．
［３７］ 　 Ｌｖ Ｊ Ｔ， Ｈａｎ Ｒ Ｘ， Ｈｕａｎｇ Ｚ Ｑ， Ｌｕｏ Ｌ， Ｃａｏ Ｄ， Ｚｈａｎｇ Ｓ Ｚ． Ｒｅｌａｔｉｏｎｓｈｉｐ ｂｅｔｗｅｅｎ ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｃｏｍｐｏｎｅｎｔｓ ａｎｄ ｒｅｄｕｃｉｎｇ ｃａｐａｃｉｔｉｅｓ ｏｆ ｈｕｍｉｃ

ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ． ＡＣＳ Ｅａｒｔｈ ａｎｄ Ｓｐａｃｅ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１８， ２（４）： ３３０⁃３３９．
［３８］ 　 Ｙｕ Ｚ Ｇ， Ｏｒｓｅｔｔｉ Ｓ， Ｈａｄｅｒｌｅｉｎ Ｓ Ｂ， Ｋｎｏｒｒ Ｋ Ｈ． Ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｔｒａｎｓｆｅｒ ｂｅｔｗｅｅｎ ｓｕｌｆｉｄｅ ａｎｄ ｈｕｍｉｃ ａｃｉｄ： ｅｌｅｃｔｒｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｅｖａｌｕａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ

Ｓｉｇｍａ⁃Ａｌｄｒｉｃｈ Ｈｕｍｉｃ ａｃｉｄ ｔｏｗａｒｄ ｓｕｌｆｉｄｅ． Ａｑｕａｔｉｃ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙ， ２０１６， ２２（２）： １１７⁃１３０．

７５９８　 ２４ 期 　 　 　 陈袁波　 等：泥炭沼泽湿地土壤分解过程中可溶性有机质氧化还原能力变化特征及其影响机制 　


