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基于 DFT 和实验分析的水体中典型溶解态有机磷光解机制探讨* 
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摘 要:作为溶解态有机磷中含量较高且光活性突出的关键组分，磷酸单酯（Phosphate monoester，PME）在水体中的光化学脱磷

机制仍缺乏系统性的阐明。本研究通过实验与密度泛函理论（Density Functional Theory，DFT）计算相结合的方法，系统解析了

磷酸单酯类的葡萄糖-6-磷酸（Glucose-6-phosphate，G6P）的光化学行为。研究表明，G6P 的光吸收区主要集中在 200—290 nm，

短波光照条件光解效率更高。能量与电子转移分析显示，G6P 与水体中溶解氧（DO）、溶解态有机质（DOM）及主要阴离子（如

NO3
-、HCO3

-等）之间的能量与电子转移并非驱动其光解的主要通道，其光解更依赖活性中间体（Reactive Intermediates，RIs）

对糖–磷酸键延展区等电子富集位点的进攻，引发分子骨架去稳定化并最终释放无机磷（Inorganic Phosphate，IP）。光解实验进

一步验证了这一机理，其中 3DOM*为 DOM 体系中为光解起到了主要的促进作用。从环境角度看，不同水体对 PME 光解的调控

存在显著差异，淡水和海水体系中 G6P 的光解速率常数分别为（2.00−5.60）×10-3  h-1和（1.60−3.30）×10-3  h-1，前者更倾向沿高

驱动力的氧化通道推进，后者则在高盐度和富卤条件下表现出更明显的卤素取代与加成特征。总体而言，本研究表明 PME 的光

解过程受到其分子自身特性与水环境条件协同塑造，二者共同决定了其光化学转化的路径和效率，为认识溶解态有机磷

（Dissolved Organic Phosphorus，DOP）在水体中的非生物矿化过程及其环境命运提供了新的机理视角。 
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Abstract: Phosphate monoesters (PMEs) are important components of dissolved organic phosphorus (DOP). They 

are abundant in the environment and show clear photoactivity. However, how PMEs undergo photochemical 

dephosphorylation in aquatic systems is not well understood. This study systematically examined the photochemical 

behavior of glucose-6-phosphate (G6P), a typical phosphate monoester, using laboratory experiments and density 

functional theory (DFT) calculations. The results show that G6P mainly absorbs light at 200–290 nm. Shorter 

wavelength irradiation leads to higher G6P photolysis efficiency. Analysis of energy and electron transfer processes 

shows that interactions between G6P and DO, DOM, or major anions (e.g., NO3-, HCO3-) are not the main pathways 

for G6P photolysis. Instead, G6P photodegradation is driven mainly by reactive intermediates (RIs) attacking its 

electron-rich sites, especially the extended region of glycosyl–phosphate linkages. This attack destabilizes the 

molecule and eventually releases inorganic phosphate (IP). Additional photolysis experiments support this 

mechanism and show that 3DOM* dominates G6P degradation in DOM-containing waters. Environmental 

comparisons reveal clear differences in PME photolysis between freshwater and seawater. The photolysis rate 

constants of G6P are (2.00–5.60) ×10-3 h-1 in freshwater and (1.60–3.30) ×10-3 h-1 in seawater. Freshwater systems 

support oxidation-dominated photolysis pathways with greater thermodynamic driving forces. In contrast, seawater 

systems have high salinity and abundant halides, which lead to stronger halogen substitution and addition reactions. 

This study shows that PME photolysis is controlled by both molecular structure and the surrounding water 

environment. Together, these factors determine the pathways and efficiency of PME photochemical transformation 

in water. The findings provide new mechanistic insight into abiotic mineralization and the environmental behavior 

of DOP in aquatic ecosystems. 
Keywords: Dissolved organic phosphorus; Phosphoric monoesters; Photochemical transformation; Photodegradation kinetics; Density 

functional theory 

溶解态有机磷（Dissolved Organic Phosphorus，DOP）是有机磷（Organic Phosphorus，OP）的重要存在

形式，具有较强的生物利用性和环境反应性，在水环境可通过一系列水解、生物降解和光解等过程转化为

无机磷（Inorganic Phosphate，IP）[1,2]，对水体富营养化和物质循环起着重要的作用。其中，光化学过程被
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认为是表层水体中 DOP 非生物降解的重要途径，尤其在氧化还原条件相对稳定、微生物降解受限的水环境

中，可能主导了 IP 的释放[3]。 

近年来关于 OPs 光转化的领域已开展一定研究，如 Glyphosate 在 Fe3+-草酸络合物的催化作用下可通过

光氧化释放磷酸根[4]，溶解态阴离子（如 NO3
-和 Fe3+）、离子强度和盐度显著调控光降解速率[5,6]，光辐射

可驱动颗粒态有机质（Particulate Organic Matter，POM）分子量减小降低，并释放除 IP[7]。然而，现有研究

大多集中于宏观动力学和基质效应的表征，对光照条件及分子尺度能量传递与激发机制的系统认识仍明显

不足。 

磷酸单酯类化合物（Phosphate monoester，PME）作为 DOP 的典型代表，在水体中是 DOP 中含量最丰

富的一类组分，也是参与光反应的主要有机磷形式[8]。葡萄糖-6-磷酸（Glucose-6-phosphate，G6P）作为其

典型代表，结构稳定且具有代表性的糖–磷酸酯键特征，适于作为 PME 类光化学行为的模型化合物。 

本研究以 G6P 为模型，在不同介质与光照条件下开展光解实验，结合密度泛函理论（Density Functional 

Theory，DFT）与溶剂化模型，从电子重分布及能量/电子转移角度系统解析其光转化机制。通过模拟计算

阐明 PME 的光化学转化模式及结构–反应关系，并借助实验分析揭示 DOP 在自然水体中的光解规律。弥补

了当前对 DOP 非生物矿化过程分子机制认识的不足，为理解天然水体中 DOP 的非生物矿化过程及其环境

命运提供理论支撑。 

1.材料与方法 

1.1 计算方法 

1.1.1 模拟化合物构建  目标分子 G6P，通过 PubChem 获取分子结构，并在 GaussView 中构建。G6P 不同

pH 存在去质子化形态，具有 2 个解离位点(pKa1 为 6.00，pKa2 为 12.28)，主要以 G6P1-、G6P2-和 G6P3-存

在，在水体的形态分布见图 1.C 所示[9-10]。 

 
图 1. G6P 的二维结构、去质子化不同形态（G6P-、G6P2-和 G6P3-）的最优构型及其 pKa 分布 

Fig.1 2D structure of G6P, optimized conformations of its deprotonated species (G6P-, G6P2-, and G6P3-), and corresponding pKa 

distribution 

1.1.2 紫外吸光光谱模拟   紫外吸收光谱采用时变密度泛函理论（Time-Dependent Density Functional 

Theory，TD-DFT）计算，获取前 20 个单重激发态的激发能（Excitation Energy，ΔE）、吸收波长（λ）、

振子强度（f）及主要轨道跃迁成分，以解析电子跃迁特征与光吸收行为。通过高斯展宽函数对离散的电子

跃迁进行平滑化处理以模拟吸收光谱，其表达式如下： 

𝐴(𝜆) =∑𝑓𝑖

𝑛

𝑖=1

⋅ 𝑒𝑥𝑝(−
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2

2𝜎2
) 

其中，A(λ)表示在波长 λ 处的吸收强度，λi为第 i 个激发态的吸收波长，fi 为对应的振子强度，σ 为展宽因

子（与半高宽（Full Width at Half Maximum，FWHM）的关系为 FWHM=2.3548 σ）[11]。本研究中展宽参数

设置为 FWHM =26 nm，对应σ≈11.04 nm。 



1.1.3 溶解态物质与有机磷的能量与电子转移计算  采用 DFT 计算 G6P 与主要溶解态组分（DO、DOM 和

阴离子）间的能量与电子转移行为，以解析其光化学反应机制。 

通过比较体系激发态与 3O2 的垂直跃迁能，评估生成单线态氧(1O2，含 1Δg/1Σg+) 与 O2·-的可行性。能

量转移部分构建四个自旋允许模型（表 S1,式 1.1-1.4），计算激发态 PME 与 3O2 之间的能量差以形成 1O2

（包括 1Δg 和 1Σg⁺两种激发形式）的可能性[12-13]。电子转移部分考察两条路径（式 1.5–1.8），PME*→3O2 的

直接单电子转移，以及 PME*先电离生成为 PME·⁻后再与 3O2发生电子转移。 

进一步计算计算目标 PME 与 DOM、卤素离子、SO4
2-、NO3

-和 HCO3
-的光致能量和电子转移反应（式

1.9-1.14）。其中，DOM*
T1→PME 的能量转移见 1.9，DOM 选用富里酸（Fulvic Acid，FA）、胡敏酸（Humic 

acid，HA）和 4-苯甲酰基苯甲酸（4-Benzoylbenzoic acid，4-BA），DOM 结构见图 2；DOM*
T1→PME 电子

转移见 1.10-1.11；PME 的 S1/T1 与阴离子的电子转移见 1.12-1.13；式 1.14 为 PME·+与阴离子间的电子转移

反应。 

PME 与溶解态物质之间的电子/能量转移，通过吉布斯自由能变化(Gibbs Free Energy，ΔG)来判断反应

的热力学自发性（ΔG<0 反应自发），具体判断标准见附件表 S1。 

 
图 2 不同来源 DOM：FA、HA 和 4-BA 的三维模拟结构 

Fig 2. 3D simulated structures of DOM from different sources: FA, HA, and 4-BA 

1.1.4 计算方法设置 

量子化学计算采用 Gaussian16 软件包完成。获得分子结构后进行优化得到稳定结构，通过频率分析确

保没有虚频，进一步进行频率分析和能量计算。结构优化、频率分析和能量的基态计算均采用 DFT 方法，

B3LYP 泛函下结合 6-311+G(d, p)基组进行。上述计算均考虑溶剂效应，通过极化连续介质模型（IEF-PCM）

模拟水相环境。激发态计算（如激发能、吸收光谱）均采用 TD-DFT，在相同泛函和基组水平上进行。 

1.2 实验材料及方法 

1.2.1 实验材料  D-葡萄糖-6-磷酸二钠（purity ≥ 98 %；统称 G6P）购于 Macklin 公司；甲醇和乙腈（色

谱纯）购买于 Oceanpak；黄腐殖酸（Fulvic acid，FA; purity ≥95 %）购买于南京都莱生物技术有限公司，

NO3
-、HCO3

-、Cl-、Br-和 SO4
2-的标液购买于国家有色金属金属及电子材料分析测试中心国标（北京）检验

认证有限公司。 

1.2.2 光解实验设计  光化学实验在 XPA-7 光反应仪上进行（见附件图 S1），以 500 W 汞灯作为光源，在

无滤光片、290 nm 滤光片和 365 nm 滤光片条件下模拟不同光照环境，通过 TriOS 水下光谱仪测量了经过

滤光片后到达石英反应器的光源（250—500 nm）的发射光谱（详见附件图 S2）。反应液置于石英光解管

中，配备冷凝（20℃）与通风系统以维持恒温运行（光照反应 2h 内，环境温度稳定在 25±0.5℃）。为保

证光解动力学曲线的准确拟合，实验设置了较高的初始 G6P 浓度（200 mg L-1），对应的初始 P 浓度为 22.75 

mg L-1。通过调控 DOM、NO3
-、HCO3

-、Cl-、Br-和 SO4
2-浓度，系统考察水体组分对有机磷光解的影响。以

FA 作为代表性物质模拟水体 DOM，DOM 的质量浓度分别设置为 5 mg L-1、10 mg L-1 和 20 mgL-1；在离

子作用实验中，离子浓度分别设置为：NO3
- 0.2 mmol L-1、HCO3

- 2 mmol L-1、Cl- 0.5 mol L-1、Br- 0.8 mmol 

L-1、SO4
2-0.54 mol L-1（模拟离子强度的影响）。在模拟体系中，以 DOM—NO3

-—HCO3
-组合模拟淡水，采

用 Cl-—Br-—SO4
2-组合模拟海水。实际淡水样品采集自白洋淀（N 38°39′30″，E 115°58′14″），海

水样品采集自青岛近海（N 35°49′12″，E 120°10′48″），样品采集后经 0.45 μm 过滤，冷冻保存。

本研究中，光解实验溶液的 pH 处于 6.08—8.37 范围内，与天然水体普遍的 pH 条件基本一致，实验体系的

具体 pH 值汇总于附件表 S2。 

光照过程中定时取样，利用钼酸铵分光光度法（GB 11893-89）测定总磷（Total Phosphorus，TP）和无

机磷（IP），差值得有机磷浓度（OP = TP - IP）。DOM 以 FA 代替作为代表性模型，并以异丙醇（Isopropanol，

IPA，20 mmol L-1）、叠氮化钠（Sodium Azide，NaN3，1 mmol L-1）和山梨酸（Sorbic Acid，SA, 0.5 mmol 

L-1）主要分别淬灭·OH、1O2 和 3DOM*，以解析不同活性中间体（Reactive Intermediates，RIs）对光解的影

响（注：上述淬灭剂存在交叉淬灭现象，实验结果主要用以反映各活性中间体对光解影响的相对趋势，而

非绝对贡献值）。 

1.3 数据分析 

在本研究中，数据处理和统计分析均使用 SPSS26 软件完成。图表则通过 Origin 2024 生成。所有统计

测试均给出了相应的 p 值，并且在适用的情况下，统计显著性以 p<0.05 或更严格的阈值来判定。 

2. 结果 

2.1 G6P 的 UV–Vis 光吸收特性及电子/能量得失能力 

图 3 展示了 G6P 在不同 pH 条件下的实验紫外吸收光谱，及其在 G6P2-形态（基于图 1.C，该形态在天



然水体常见 pH 范围 6.0–9.0 内占主导地位）的计算光谱。计算与实验结果总体一致，吸收带集中在 200–

290 nm（峰值约 240 nm）。表 2 汇总了 G6P 的垂直跃迁能、垂直电离能和垂直电子亲和势，激发能整体随

质子解离程度增加而下降，为 G6P-＞G6P2-＞G6P3-，与图 1 结果一致，即吸收光谱随 pH 升高而发生红移。

G6P 处于 S0，S1 和 T1 态时，垂直电离能（Vertical Ionization Energy，VIE）值的顺序遵循 G6P3-＜G6P2-＜

G6P-，T1 态为 G6P3-＜G6P-＜G6P2-，其垂直电子亲和势（Vertical Electron Affinity，VEA）在 S0，S1 和 T1 均

表现为 G6P3-＞G6P2-＞G6P-。 

 
图 3 基于 DFT 计算和实验结果的 G6P 的紫外吸收光谱 

Fig. 3. UV absorption spectrum and electronic structure characteristics of G6P 

表 2 G6P 的垂直跃迁能(ES1和 ET1)、垂直电离能(VIE)和垂直电子亲和势(VEA)(eV)  

Tab. 2. Vertical excitation (ES1, ET1), ionization (VIE), and electron affinity (VEA) energies of G6P (eV) 

Deprotonated form ES1 ET1 ES1-ET1 VIES0 VIES1 VIET1 VEAS0 VEAS1 VEAT1 

G6P- 4.56 3.96 0.59 7.16 2.60 3.20 -1.39 -5.95 -5.36 
G6P2- 3.72 3.72 0.00 5.34 1.62 1.62 -1.36 -5.09 -5.09 

G6P3- 2.78 1.78 0.99 4.09 1.31 2.30 -0.40 -3.17 -2.18 

2.2 溶解氧参与下的光致反应计算 

结合表 2 中垂直跃迁能结果，G6P 的 T1 态能量（ET1）均高于 O2 从 3Σg
-态跃迁至 1Σg

+的激发能（1.627 

eV)[14]，即 T1 态的 G6P 可通过能量转移生成 1Σg
+态的 1O2。而不同形态 G6P 的 ES1-ET1 的能量差低于该阈

值，S1 态无法驱动 O2 生成 1Σg
+(1O2)。在 1Δg 通道中，G6P3-的 ES1-ET1 能量差大于 O2 从 3Σg

-态跃迁至 1Δg 态

的激发能 (0.974 eV)[14]，可将能量转移给 O2 并生成 1Δg（1O2），G6P-*
S1 和 G6P2-*

S1 不具备该条件。另外，

ET1＞EΔ，在 T1 态都可将能量转移给 O2 并生成 1Δg(1O2)。 

根据表 3 热力学计算结果，G6P 在 S1 和 T1 下 ΔG1＜0，具备向 3O2 自发转移电子并生成 O2·-的能力。

G6PS0 与 G6P*
S1/T1 间发生电子转移的 ΔG2 和 ΔG3 均大于 0，激发态不具备向基态自发转移电子的可能。除

G6P3-外，G6P 其余形态 ΔG4＜0。ΔG5＜0，G6P·-可与 3O2 发生自发的电子转移。 

表 3 G6P 与 DO 发生光致能量和电子转移反应的计算结果 

Tabl.3. Calculated results of photoinduced energy and electron transfer reactions between G6P and DO 

激发态 ΔG1 ΔG2 ΔG3 ΔG4 ΔG5 

S1 

-1.08  1.21  1.21  -3.35  -2.29  

-2.06  0.26  0.26  -3.46  -2.32  

-2.37  0.91  0.91  -1.86  -3.29  

T1 

-0.49  1.81  1.81  -2.16  -2.29  

-2.06  0.26  0.26  -3.46  -2.32  

-1.38  1.91  1.91  0.12  -3.29  

2.3 溶解态物质介导的光化学反应计算 

基于 DFT 计算获得的 SDOM 模型的关键能量参数显示（表 4），激发能（ET1）为 2.97—3.20 eV，其

ET1 均小于 G6P-和 G6P2-的 ET1，G6P-与 3 种 SDOM*
T1 反应的△G6 均大于 0。而 G6P2-与 HA 和 4-BA 以及

G6P3-与 3 种 DOM 的反应均表现出 ΔG6< 0。当 G6P 分子作为电子供体与 SDOM*
T1发生反应时，计算

得到的△G7 均大于 0。 

阴离子与 G6P 的结果显示（表 5），针对 S1 态，仅 G6P-态与 HCO3
-和 SO4

2-的电子转移反应均表现出

ΔG8＜0，具有自发性，而其余离子体系未发生自发电子转移。在 T1 态下，体系均 ΔG8＜0，不具备自发性。

G6P·+则可与本研究中所有阴离子发生电子转移。 

2.4 水中溶解态物质的对磷酸单酯光解影响的实验研究 

纯水体系中（图 4A），G6P 在全波段光源下光解速率最高；在 λ＞290 nm 和 λ＞365 nm 条件下速率

显著降低，并随辐射波长增加而进一步减弱。加入 DOM 后，PME 光解速率显著提高，与浓度成正比。其

中 G6P 在无滤光条件下的速率常数为（1.23±0.13–2.87±0.12）×10-3/h，在 290 nm 和 365 nm 滤光条件下相

近，约为（0.54±0.06–1.20±0.24）×10-3 /h。 

表 4 PME 与 DOM 光致能量与电子转移反应的计算结果 

Tab.4 Theoretical results for photoinduced energy and electron transfer reactions between PME and DOM 



不同 DOM 的 ET1、VIE 和 VEA（eV） 

DOM FA HA 4-BA 

ET1 3.07 3.20 2.97 

VIES0 6.17 6.84 6.84 

VEAS0 -1.66 -3.28 -3.21 

VIET1 3.10 3.64 3.87 

VEAT1 -4.73 -6.49 -6.18 

G6P 与 DOM 的电子转移计算（eV） 

ΔG6= VEAT1(DOM)+ VIES0<0 

G6P- 2.43 0.68 0.98 

G6P2- 0.62 -1.14 -0.84 
G6P3- -0.64 -2.40 -2.09 

ΔG7= VEAT1(DOM)+ VEAS0<0 

G6P- 1.71 2.25 2.48 

G6P2- 1.74 2.28 2.51 

G6P3- 2.70 3.24 3.47 

 

 
图 4.G6P 在纯水（A）、DOM（B）、阴离子（C）、淬灭剂作用下 DOM 体系中（D）的光解情况及光解速率常数（k）汇总

（E） 
Fig.4 Photolysis of G6P in pure water (A), in DOM (B), in the presence of anions (C), in DOM systems with quenchers (D), and summary 

of photolysis rate constants (k) (E).2.5 G6P 在实际水体的光解 

 

离子对 PME 的光解速率表现出差异化影响(图 4C)，NO3
-、Cl-和 SO4

2-对 G6P 光解呈现促进效应，其中

NO3
-促进效应最为显著，光解速率常数为(0.99±0.09–2.22±0.13)×10-3/h。而 HCO3

-和 Br-在 290 nm 和 365 nm

滤光片存在时，对 G6P 呈小幅度的抑制效应，光解速率常数范围为(0.13±0.01–0.20±0.01)×10-3 /h。 

图 4D 为在 RIs 淬灭剂的作用下 G6P 光解速率的变化，结果显示，随着淬灭剂的加入，G6P 在 DOM 中

的光解速率均产生下降，其中 SA 的效果最显著，三种光源下光解速率均大幅度降低。而 IPA 和 NaN3 的抑

制效果类似，在无滤光片的情况下 IPA 的抑制效果略大，而在 290 nm 和 365 nm 滤光片下 NaN3 光解抑制

效果相对较大。 
表 5 PME 与离子相互作用体系中光致能量与电子转移过程的计算结果 

Tab.5. Calculated results for photoinduced energy and electron transfer processes in PME–ion interaction systems. 

阴离子的垂直电离能计算（eV） 



离子 Br- Cl- HCO3
- NO3

- SO4
2- 

VIE 6.36 6.72 5.71 6.62 5.76 

PME 与阴离子发生光致电子转移反应的吉布斯自由能 

ΔG8=VIE(D-)+VEAS1 

G6P- 0.41 0.77 -0.24 0.67 -0.19 

G6P2- 1.27 1.63 0.62 1.54 0.68 

G6P3- 4.18 4.53 3.53 4.44 3.58 

ΔG9=VIE(D-)+VEAT1 

G6P- 1.00 1.36 0.35 1.27 0.41 

G6P2- 1.27 1.63 0.62 1.54 0.68 
G6P3- 4.18 4.53 3.52 4.44 3.58 

ΔG10=VIE(D-)+VEA(G6P·+) 

G6P- -0.80 -0.45 -1.46 -0.54 -1.40 

G6P2- 1.01 1.37 0.36 1.28 0.42 

G6P3- 2.27 2.63 1.62 2.54 1.68 

 

PME 在实际水体中短波光源仍显著增强 G6P 的光解反应。其中，天然淡水对 PME 的光解促进作用最

为明显，光解速率常数为（2.00±0.16–5.60±0.16）×10-3/ h。含 NO3
-、HCO3

-及 DOM 的模拟淡水体系表现

出与实际淡水相似的光解行为，其光解速率常数比值为 0.73–0.87。相比之下，G6P 在海水体系的光解速率

常数分别为（1.60+±0.16–3.30±0.24）×10-3 /h。不同盐溶液均在一定程度上促进了 PME 的光解，其中 SO4
2- 

+ Br-模拟液的光解速率常数与海水体系接近，为（1.16+±0.10–2.87±0.12）×10-3/h。 

 

 
图 5 G6P 在（A）淡水体系和（B）海水体系中的光解情况，以及 k 的汇总（C）。 

Fig. 5. Photolysis of G6P in (A) freshwater systems and (B) seawater systems, and summary of the photolysis rate constants (k) (C). 

3.讨论 

3.1 PME 的光吸收特性与光化学驱动力 

光吸收能力是光化学转化的基础，G6P 光谱的实验和计算结果均显示，其 UV 吸收带主要集中在 200-

290 nm，这与 Triantaphylides 等（1975）的研究结果相吻合[15]。而自然界中抵达地表的紫外光以 UV-A 和

UV-B（λ＞290 nm）为主，说明目标物质对自然光的直接吸收有限，即难以发生直接光解。但这并不意味着

其在环境中光堕性，水体中光敏组分（如 CDOM 和 NO3
-等）可通过能量或电子转移途径对其“间接激发”，

从而触发光化学转化[16]。 

结合 G6P 的分子轨道与静电势分布揭示了其潜在的反应位点及激发特征（图 6）。最高占据分子轨道

（HOMO）和最低未占据分子轨道（LUMO）主要分布于羟基氧，呈 n→σ*跃迁特征，磷酸基团并不直接

参与前沿轨道的跃迁，进一步说明磷酸基团难以通过直接光解脱磷。激发后，LUMO 向糖-磷酸键连接区域

延伸，电子密度沿骨架重新分布，尤其是磷酸基团上的电子可能会转移至更低能态的受体分子，该过程将

削弱 P–O 键稳定性，为后续氧化性自由基或能量转移反应提供结构前提[17]。在静电势图显示磷酸基团周围

为显著负电区域，电子云较为密集，在反应中可能会与电子受体发生相互作用，因此水体中溶解态物质与

G6P 的电子转移尤其需要重视[18]。另外，整体电势呈现明显电荷分离与梯度特征，指示激发态下电子再分

布与键极化倾向，这一电子结构特征有利于在 3DOM*等 RIs 驱动下发生的键活化与断裂。上述理论分析与

赵一霖等（2024）的实验结果相一致，进一步印证了该区域在激发态下的结构不稳定性是决定 G6P 光解路



径的关键因素[19]。 

氧气是天然水体中常见的电子受体和氧化剂，其激发态¹O₂又是光解过程中关键的反应物种，因此即便

缺乏外源光敏组分，PME 在氧气参与下仍可能发生由自敏化途径发生间接光解[20]。热力学结果显示，G6P

在 S1/T1 态均具备向 O2 转移电子生成 O2·-的能力，部分质子化形态之间还可发生分子间电子转移并形成自

由基中间体，进一步促进 O2·-的形成，体现出潜在的自敏化特征。但 G6P 受 UV 吸收波段限制及体系中光

敏组分缺失的共同影响，该过程在纯水条件下几乎难以被观测到，而在 DOM、金属配合物等光敏介质存在

时则可被显著放大[21]。Ouyang 等在 Fe3+体系中检测到 1O2 的生成，而 Fe3+本身不具备产 1O2 的能力，间接

验证了 PME 可通过能量转移激发 O2 的可能性[22]。计算结果还显示，随着质子解离数的增加，化合物的 VIE

降低、VEA 升高，表明在碱性条件下分子更易发生电子得失与氧化还原反应。该 pH 依赖特征说明，O2·⁻的

生成及主导的光解途径受质子化形态显著调控，与 Rajendra 等的研究结果一致[23]。 

 
图 6. G6P 的静电势图（A）和前线分子轨道（B） 

Fig 6. Electrostatic potential map and frontier molecular orbitals of G6P 

3.2 水体中溶解物质对 PME 光解行为的调节机制 

尽管 G6P 的直接光吸收有限，但在天然水体中可借助溶解态组分经由能量转移、电子转移及 RIs 途径

实现高效的间接光解[6]。 

DFT 计算结果表明，DOM 向 G6P 的能量转移仅在高度去质子化的 G6P3+形态下热力学自发（△G<0）。

当水体 pH 低于 12.28 时，G6P 主要以 G6P-和 G6P2-存在，此时 DOM 难以向其传递能量，反而可能作为能

量受体淬灭激发态。而电子转移的结果显示，G6P2-和 G6P3-与 DOM 的反应均表现为自发反应，电子流动

方向为 G6P→DOM*
T1，但过程伴随能量消散，将原本 T1 态 DOM 淬灭为 S0 态，理论上产生抑制作用。然

而实验结果显示 DOM 整体促进了 PME 光解，表明上述电子/能量转移并非主导机制。RIs 介导的间接光解

才是关键途径，猝灭实验进一步证实该过程，其中 3DOM*的猝灭效应最突出，确立其为主要前驱体。具体

而言，DOM 形成的 3DOM*可进一步与 O2 或阴离子反应，生成 1O2、O2·⁻与·OH 等物种，从而驱动 PME 的

间接光解[24]。 

阴离子在光解过程同样有着显著的调控作用。实验结果表明（图 4C），NO3
-、Cl-和 SO4

2-均对 G6P 表

现出促进作用，而 HCO3
-和 Br-对于光解的影响较小。基于 DFT 电子转移计算结果，仅 G6P-具有自发的电

子转移倾向；而在天然水中的主要形式 G6P2-和 G6P3-不具备这种能力，这意味着 G6P（G6P2-态）在天然水

中不会发生自发的电子转移，阴离子介导的电子转移难以主导其光解过程，因此实际调控光解主要依赖 RIs

及其他途径。UV 照射下，NO3
-在可直接产生·OH，在·OH 作用下可显著提升 G6P 光解效率。而 HCO3

-、

Cl-、Br-和 SO4
2-在模拟自然光的长波条件（𝜆>290 nm 与 λ>365 nm）光化学惰性，无法生成活性物质[25]。因

此，其光解速率与纯水相近。而当光源覆盖真空紫外区（λ＜200 nm）时，各离子体系下的 G6P 光解速率

显著提高，这是因为短波高能光子提高了水与无机阴离子的有效吸收与键裂概率，并在较高光子通量下并

行触发⋅OH、SO4⋅−、CO3⋅、Cl⋅和 Br⋅等强氧化自由基的生成速率与稳态浓度，显著增强了间接光化学氧化能

力。 

3.3 自然水体中 PME 的光解模式与环境学意义 

前文已考察DOM和单一离子介导的光解过程，但其结论能否外推取决于天然介质的多因素耦合效应。

为进一步评估天然水体对 PME 光解的影响，本研究通过组分组合构建模拟水体系，并与实际水样进行对比

分析。 

在纯水基质上逐步加入 NO3
-、HCO3

-和 DOM 模拟淡水时，G6P 的光解速率总体提升。且含 NO₃⁻、

HCO₃⁻及 DOM 的模拟淡水表现出与实际淡水相似的光解速率，表明水体中的 DOM 和溶解态离子是淡水中

影响 PME 光解的重要光敏物质。·OH 以非选择性强氧化为主，直接削弱骨架键合；1O2 则通过选择性氧化

降低 C–O–P 键周围电子密度，3DOM*作为能量与电子转移中介持续补给上述氧化通道。另外，值得注意的

是，在 λ>290 nm 与 λ>365 nm 条件下，NO3
-+HCO3

-体系的速率低于仅含 NO₃⁻ 的体系。其原因在于 HCO3
-

可淬灭·OH 并生成择氧化性更高的 CO3
·-[26]。G6P 的 HOMO 主要分布于糖环 C–O 骨架（C1–C3），而 CO3

·- 

作为氧化剂，优先攻击 HOMO 密度集中的糖环位点，而的磷酸端由于静电排除和溶剂化效应，难以诱导 C–



O–P 键裂解。 

根据模拟实验结果，海水体系中 G6P 的光降解主要受卤素离子调控。光辐射条件下，H2O 会生成少量

的·OH，进一步可能与 Cl-和 Br-反应生成 Cl 和 Br ，这些自由基可通过亲电氧化引发取代/加成反应[27,28]。
但 Br⁻的加入反而抑制降解，原因在于高卤素水平下 Cl·与 Br·之间的交叉反应及光学屏蔽效应增强，削弱

了自由基对底物的有效攻击[29,30]。同时，离子强度对反应通道也具有调节作用。在本研究中的海水和模拟

盐溶液的离子强度超过 500 mmol L-1，SO4
2-溶液更是达到 1620 mmol L-1。尽管 SO4

2-在照射下不会直接产生

自由基[31]，其体系中 G6P 降解速率仍高于纯水，这可能与高离子强度延长分子三线态（T1）寿命延长有关
[27]，这也在一定程度上解释了 Cl-体系的速率提升。在 SO₄²⁻与 Br⁻共存体系中，光解速率进一步升高，推

测与 SO₄·⁻和 Br·协同生成、增强自由基攻击能力有关[32-34]。尽管如此，模拟盐体系中 PME 的光解速率仍显

著低于天然海水，由于海水体系的复杂性，实验因此未能全面展现所有可能影响光解的组分。除卤素离子

和无机阴离子外，天然海水中可能还存在其他光敏组分或协同因子（如 Fe3+、微量有机物等）进一步促进

了有机磷的光解反应。 

从整体反应过程看，G6P 的光化学命运由其分子结构和环境条件共同主导。由于其自身光吸收受限，

光解过程高度依赖水中溶解态有机物共同作用的能量与电子传递，通过生成·OH、1O2、3DOM*等高反应性

RIs，激发分子并调控反应的主导途径。在这一过程中，C–O–P 键的断裂并非简单的单键解离，而是与能量

输入和电荷重排同步进行的耦合反应，可视为天然水体中多数 PME 光转化的共性机制。从环境化学的角度

看，不同的水体自由基差异进一步塑造了 OPs 光转化路径：在淡水体系中，强氧化性自由基占主导，PME

光解更倾向沿高驱动力的氧化途径推进；而在高盐度海水体系，由于离子强度高、卤化物丰富，反应路径

更倾向于卤素取代及加成过程。由此带来的脱磷效率和残留形态差异，将直接影响磷的生物可利用性和循

环速率。 

需要指出的是，本研究基于固定辐照光源和特定水体组分，揭示了 G6P 在简化体系中的光解机制，其

在真实水生系统中的光化学转化规律更为复杂。光化学过程作为浅水和高透明度水体中不可忽略的非生物

脱磷途径，对生态平衡的调控作用已得到初步印证。围绕该机制，未来应系统耦合光化学过程与水体生态

响应，量化不同水域光介导脱磷的贡献，为磷循环管理与生态修复提供科学依据。 

4. 结论 

G6P 的紫外吸收主要集中在 200–290 nm 短波区域，其直接光解能力较弱，光转化过程依赖于间接激

发通道及自由基的参与。理论计算表明，自由基并非直接攻击磷酸基团，而是优先作用于糖-磷酸键连接区

域，削弱分子结构稳定性并诱导脱磷。在此基础上，不同水体介质对 G6P 光解效率表现出显著调控作用：

在三种光源辐照条件下，短波光照更有利于光解进行；从介质类型来看，光解速率常数呈淡水＞海水＞纯

水的趋势。DOM 及 RIs（尤其是 3DOM*）是驱动 PME 光转化的主导因子，其作用机制以自由基氧化为主，

而非单纯的电子/能量转移。总体而言，G6P 的光化学归趋由分子自身结构与环境条件共同决定：淡水体系

倾向于高驱动力氧化通道主导的降解路径，而海水体系则因卤素离子丰富，更易发生卤化取代或加成反应。 

5 附件 
附件图见电子版(DOI 10.18307/2027.0617)。 
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图 S1 XPA-7 化学光反应器实验装置 

Figure S1 Experimental setup of the XPA-7 chemical photoreactor 

 

图 S2 500W 汞灯的发射光谱以及 290m 滤光片和 365nm 滤光片的透射率 

Figure S2 Emission spectrum of the 500 W mercury lamp and transmittance of the 290 nm and 365 nm filters 



 

 

表 S1 PME 与 3O2、DOM 和阴离子的光致能量和电子转移反应以及判断标准 

Tab.S1. Photoinduced energy and electron transfer reactions of PME with ³O₂, DOM, and anions, and the 

corresponding evaluation criteria 

No. 反应式 判断标准 

1.1 PME*
S1+3O2(3Σg

−)→PME*
T1+1O2(1Σg

+) ES1-ET1>EΣ
1） 

1.2 PME *
S1+3O2(3Σg

−)→PME*
T1+1O2(1Δg) ES1-ET1>EΔ

2） 

1.3 PME *
T1+3O2(3Σg

−)→PMES0+1O2(1Σg
+) E T1>EΣ 

1.4 PME *
T1+3O2(3Σg

−)→PMES0+1O2(1Δg) E T1>EΔ 

1.5 PME*
S1 或 PME*

T1+3O2→PME⋅++O2⋅− ΔG1=AEA(3O2)+VIES1 或 VIET1<0 

1.6 PME *
S1 或 PME*

T1+PMES0→PME⋅++PME⋅− 
ΔG2=VEAS0+VIES1 或 VIET1<0 

ΔG3=VEAS1 或 VEAT1+VIES0<03） 

1.7 2 PME*
S1 或 2 PMET1→PME⋅++PME⋅− ΔG4=VEAS1+VIES1 或 VEAT1+VIET1<0 

1.8 PME−⋅+3O2→PMES0+O2⋅− ΔG5=AEA(3O2)+VIES0(PME·⁻)<04） 

1.9 DOM*
T1+PMES0→PME*

T1+DOMS0 ET1(DOM)> ET1(PME)5） 

1.10 DOM*
T1+PMES0→DOM·-+PME·+ ΔG6= VEAT1(DOM)+ VIES0<0 

1.11 DOM*
T1+PMES0→DOM·++PME·- ΔG7= VEAT1(DOM)+ VEAS0<0 

1.12 PME*
S1+D−6)→PME·-+ D· ΔG8=VEAS1+VIE(D−)<0 

1.13 PME*
T1+D−→PME·-+ D· ΔG9=VEAT1+VIE(D−)<0 

1.14 PME·++D−→PME+ D· ΔG10=VIE(D−)+ VEAS0(PME) <07) 

1）S0 代表基态；S₁代表第一激发单重态；T₁代表第一激发三重态；ES1 和 ET1 分别为 PME

的 S₁态和 T₁态的垂直跃迁能；EΣ 为 3O2（³Σg⁻）跃迁至 1O2（¹Σg⁺）的激发能；2）EΔ 为 3O2（³Σg⁻）

跃迁至¹O₂（¹Δg）的激发能；3）ΔG2：PME S0 作为电子受体；ΔG3：PME S0 作为电子供体；4）

VIE S0 (PBSA⁻⋅) = -VEA S0 (PME)。5）ET1 为基态至激发三重态的垂直跃迁能；6）D−为 Cl-、Br-、

SO4
2-、NO3

-和 HCO3
-；7）VEA S0(PME·+)=-VIE S0(PME)。 

电子转移反应的 ΔG 通过下式计算： 

ΔG=VIE+VEA 

其中，VIE 代表电子供体的垂直电离能（Vertical Ionization Energy，VIE），VIE 越小，提供电子

能力越强；VEA 代表电子受体的垂直电子亲和势（Vertical Electron Affinity，VEA），VEA 越小，接受

电子能力越强。VIE 和 VEA 可以通过下式计算： 

VIES0=E(电子供体–e)–E(电子供体) 

VEAS0=E(电子受体+e)–E(电子受体) 

其中，E（电子供体）和 E（电子供体-e）分别表示电子供体及其失去一个 e 后的能量，E（电子受

体）和 E（电子受体+e）分别表示电子受体及其得到一个 e 后的能量，能量计中均采用电子受体的平衡

结构。5'-AMP*的 VIE 和 VEA 分别通过下面公式计算。 

VIES1=VIES0−ES1, VIET1=VIES0−ET1 

VEAS1=VEAS0−ES1, VEAT1=VEAS0−ET1 

其中，S0 代表基态；S1 代表第一激发单重态；T₁代表第一激发三重态；ES1 和 ET1 分别为 5'-AMP 的

S1 态和 T1 态的垂直跃迁能；3O2 接受电子的能力通过绝热电子亲和势（Adiabatic Electron Affinity，AEA）

评价。其中，E (O2⋅
−)的计算使用 O2⋅

−的最优结构。 



 

 

AEA = E(O2⋅
−) − E(O2) 

表 S2 不同溶液介质的 pH 值 

Tab.S2 pH values of different solution media 

No. Solution pH 

1 NO3
- 6.86 

2 HCO3
- 8.36 

3 NO3
-+HCO3

- 8.22 

4 NO3
-+HCO3

-+DOM 6.08 

5 Freshwater 7.96 

6 Cl- 7.09 

7 SO4
2- 7.24 

8 Br- 7.03 

9 Cl-+Br- 7.18 

10 Cl-+SO4
2- 6.94 

11 Seawater 8.37 

表 S3 海水和淡水样品中的组分信息 

Tab. S3 Composition information of seawater and freshwater samples 

位置 

样品 

类型 

pH 

盐度 DO NO3
- HCO3

- Cl- Br- DOC 

(‰) (mg L-1) (mg L-1) (mg L-1) (g L-1) (g L-1) (mg L-1) 

青岛 海水 8.02 31.44 7.81 0.14 187.4 15.8 0.05 3.18 

白洋淀 淡水 8.21 0.27 6.76 0.87 216.31 0.16 / 12.13 

 

 


