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摘  要：为明确磁铁矿（Fe3O4）与生物炭对厌氧土壤中六氯苯（HCB）还原脱氯降解的影响及其机理，首

先制备并表征了纳米Fe3O4、生物炭及纳米Fe3O4/生物炭复合材料，采用红壤性水稻土的泥浆进行厌氧培养

试验，分析反应体系的pH、Eh、吸附态和溶解态Fe(II)与HCB脱氯降解过程之间的内在关系。结果发现，灭

菌对照处理的HCB脱氯降解作用很弱，表明HCB还原脱氯主要在微生物的作用下进行；添加生物炭可通过

降低土壤的酸性、增强反应体系的还原性且促进生成吸附态Fe(II)而加速HCB还原脱氯降解；纳米Fe3O4促

进HCB还原脱氯的效果较生物炭更强，主要归因于添加纳米Fe3O4使反应体系中生成更多的吸附态Fe(II)；

纳米Fe3O4/生物炭复合材料促进HCB还原脱氯的效果较纳米Fe3O4更强，是因为Fe3O4/生物炭复合材料的比

表面积更大且纳米Fe3O4的分散性更好，更有利于反应体系中的电子传递过程。因此，与纳米Fe3O4和生物炭

相比，纳米Fe3O4/生物炭复合材料是一种更加理想的HCB污染土壤的修复剂。 
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Abstract: 【Objective】 Reductive dechlorination is a key pathway for the degradation of hexachlorobenzene (HCB) 

which is a persistent organic pollutant. In anaerobic paddy soils, magnetite (Fe3O4) can enhance the direct 

dechlorination under the action of iron-reducing bacteria and their interacting microorganisms which have a 

dechlorination function. The process is characterized by an increased electron transfer rate and enhanced chemical 

reductive dechlorination of organic chlorinated pollutants by an acceleration in the production of adsorbed Fe(II), 
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which is an effective electron donor. To improve the dispersity of Fe3O4, this study attempted to load nano-Fe3O4 

onto biochar (BC) and then clarified the effect of nano-Fe3O4/BC composite material on the reductive dechlorination 

of HCB in anaerobic paddy soil and their possible mechanisms. 【Method】 First, nano-Fe3O4, BC and nano-

Fe3O4/BC composite materials were prepared, and their surface morphologies, crystal structures, and characteristic 

functional groups were characterized. Then, the anaerobic incubation experiment was conducted in slurry systems 

with Hydragric Acrisols as the tested soil. The internal relationships between pH, Eh, adsorbed or dissolved Fe(II), 

and the HCB dechlorination process in the reaction systems were analyzed. 【Result】 Results showed that the 

dechlorination degradation of HCB was negligible for the sterilized control treatment, indicating that the reductive 

dechlorination of HCB was mainly completed by microorganisms. The addition of single BC accelerated the 

reductive dechlorination of HCB by increasing soil pH, enhancing the reducibility of the reaction system, and 

promoting the formation of adsorbed Fe(II). The addition of exclusive nano-Fe3O4 presented a stronger effect on 

promoting the reductive dechlorination of HCB than the addition of BC alone. This was mainly because nano-Fe3O4 

could significantly enhance the production of adsorbed Fe(II) through dissimilatory Fe reduction and adsorbed Fe(II) 

as an effective electron donor to accelerate the chemical reductive dechlorination of HCB. Also, the application of 

nano-Fe3O4/BC composite material presented a stronger effect on promoting the reductive dechlorination of HCB 

than the single nano-Fe3O4. This was attributed to the larger specific surface area of nano-Fe3O4/BC composite 

material and better dispersity of nano-Fe3O4 on the BC surface. This was more beneficial for the electron transfer 

process in the reaction system relative to the exclusive nano-Fe3O4 application. 【Conclusion】 In conclusion, the 

nano-Fe3O4/BC composite material was a more efficient remediation additive for HCB-contaminated soil compared 

with single nano-Fe3O4 and BC. In the future, the nano-Fe3O4/BC composite material can be promoted and applied 

in the remediation and treatment of polychlorinated organic pollutants. 

Key words: Adsorbed Fe(II); Anaerobic reductive dechlorination; Dissimilatory iron reduction; Electron transfer 

 

六氯苯（Hexachlorobenzene，HCB）是首批被列入《关于持久性有机污染物的斯德哥尔

摩公约》的12种持久性有机污染物（POPs）之一[1]。由于HCB分子中氯取代基可与苯环形成

p-π共轭，C-Cl键的键能较大（328 kJ·mol–1），而且多个氯原子的存在抑制了苯环裂解酶的活

性[2]，因此，HCB在环境中很难自然降解。尽管目前HCB的使用已经受到限制，但其污染问

题仍然存在[3]。此外，由于HCB包含6个氯取代基，可代表多氯代有机化合物的反应特性，

常以HCB作为模式多氯代有机化合物进行研究[4]。因为氯原子强烈的吸电子性，HCB难以被

好氧微生物氧化降解。而在厌氧条件下，HCB可发生还原脱氯降解，脱除氯取代基生成的低

氯代苯更易被好氧微生物进一步降解直至完全矿化[5]。因此，还原脱氯是HCB降解的关键途

径。 

有机氯化合物的还原脱氯主要有化学和微生物两种途径。其中，化学还原脱氯是由还原

性物质驱动的反应，如土壤中异化铁还原产生的吸附态Fe(II)具有很强的还原性，可以将电

子转移至有机氯化合物使其发生化学还原脱氯[6-8]。微生物直接脱氯是某些微生物所具有的

厌氧呼吸作用，这类微生物可以氧化氢气、甲酸、乙酸﹑丙酮酸等电子供体，并以含氯有机

物为末端电子受体使其还原脱氯[9-10]。因此，还原脱氯源于土壤中氧化还原反应的电子传递

过程以及与之偶联的微生物介导作用。 

研究发现，厌氧条件下HCB一般可脱去1~4个氯取代基，生成五氯苯（PeCB）、四氯苯

（TeCB）、三氯苯（TCB）和二氯苯（DCB）[11]。影响土壤中HCB厌氧脱氯降解的因素主要

有微生物群落结构、土壤性质以及电子供体和电子受体的种类和数量。研究表明，土壤中主

要厌氧微生物，如异化铁还原菌、产甲烷菌、硫酸盐还原菌等具有还原脱氯功能[2, 6]。通常

土壤pH为中性至弱碱性有利于HCB厌氧脱氯降解[2]。HCB还原脱氯是在厌氧环境下由还原

性物质作为电子供体，通过微生物将电子转移至最终的电子受体HCB上[2]。因此，没有电子
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供体就不存在HCB的还原脱氯过程，在此过程中其他电子受体的存在对HCB还原脱氯也有

很大影响。基于这些研究结果，本研究试图通过使用修复材料为土壤创造更利于还原脱氯的

条件，以强化HCB的降解效率。 

磁铁矿（Fe3O4）在自然环境中普遍存在。Fe3O4是由Fe(II)和Fe(III)的氧化物所构成。一

方面，Fe3O4的氧化还原特性可被特定微生物用作电子供体或末端电子受体参与到胞外呼吸

过程，从而调控微环境中电子流的源和汇[12-14]；另一方面，Fe3O4具有良好的导电性，并为

微生物个体生长附着提供超大接触面，从而维持微生物之间的电子传递路径[15-16]。纳米级

Fe3O4粒径小，更容易挤插在微生物与电子受体间的缝隙中，在微生物与电子受体之间形成

一个连续的导电网络[12]。由此推测，添加纳米Fe3O4能够有效强化微生物的胞外电子传递效

率，进而促进有机氯化合物的还原脱氯降解。 

此外，为了克服纳米Fe3O4磁性粒子的团聚，可将纳米Fe3O4负载于多孔载体材料表面。

生物炭是生物质在高温裂解后产生的导电材料，具有比表面积大、价格低廉等优势。将纳米

Fe3O4负载到生物炭上制成纳米Fe3O4/生物炭复合材料，不仅减弱纳米Fe3O4颗粒的团聚作用，

而且增加微生物在纳米Fe3O4/生物炭复合材料表面的黏附性，同时可提高材料的导电性与电

容量，实现微生物之间的长距离电子传递[17]。同时，生物炭还可以改善土壤的理化性质，增

加土壤微生物的丰度和多样性[18-19]。 

为了明确纳米 Fe3O4/生物炭对厌氧土壤中 HCB 还原脱氯降解的影响及其机理，本研究

制备纳米 Fe3O4、生物炭及纳米 Fe3O4/生物炭复合材料并对其进行表征，以 HCB 为目标污

染物，分析比较纳米 Fe3O4、生物炭和纳米 Fe3O4/生物炭复合材料对红壤性水稻土中 HCB 还

原脱氯降解的强化作用，通过测定反应体系的 pH、Eh、吸附态和溶解态 Fe(II)，揭示纳米

Fe3O4/生物炭对土壤中 HCB 厌氧脱氯降解的影响及其主控因子，以期为制定有机氯污染土

壤的高效原位修复技术方案提供参考依据。 

 

1 材料与方法 

 

1.1 供试土壤 

供试土壤为江西鹰潭地区（28°12′ N，116°55′ E）红壤性水稻土的表层土（0~20 

cm）。土样经过自然风干后过2 mm筛备用。供试土壤pH5.4，有机质含量43.5 g·kg–1，可溶性

有机碳含量48.2 mg·kg–1，全氮含量1.76 g·kg–1，黏粒、粉粒和砂粒含量分别为24.7%、45.1%

和30.2%。具体分析方法参考文献[20]。采集的土壤中未检出HCB及其他各种氯苯类化合物。 

1.2 纳米 Fe3O4/生物炭的制备及表征 

供试生物炭以水稻秸秆为原材料，水稻秸秆剪成小段，80 ℃烘干12 h后转移至炭化炉

中，升温至500 ℃，厌氧高温热解3 h，冷却后研磨过100目筛备用。纳米Fe3O4/生物炭复合材

料的制备参照胡小莲等[21]的方法。纳米Fe3O4采用上述纳米Fe3O4/生物炭复合材料制备方法

中不加生物炭，即化学共沉淀法进行制备。 

采用扫描电子显微镜（FEI Quanta 250 FEG）观察3种材料（生物炭、纳米Fe3O4和纳米

Fe3O4/生物炭复合材料）的表面形貌。使用比表面积及孔径分析仪（V-Sorb 2800P）测定3种

材料的氮气吸/脱附曲线（77 K），并通过BET法计算材料的比表面积、孔容与孔径大小。采

用X射线衍射仪（D2PHASER）分析材料的晶型结构；采用傅里叶红外光谱仪（NicoletS10）

测定3种材料的特征官能团。 

1.3 试验设计 

采取土/水质量比为 1/5 的泥浆进行厌氧培养试验，设置如下 5 个处理：（1）灭菌 HCB

污染土（S-CK），（2）原始 HCB 污染土（CK），（3）原始 HCB 污染土+纳米 Fe3O4（Fe3O4），

https://xueshu.baidu.com/s?wd=author%3A%28%E8%83%A1%E5%B0%8F%E8%8E%B2%29%20%E6%B1%9F%E8%8B%8F%E7%9C%81%E5%86%9C%E4%B8%9A%E7%A7%91%E5%AD%A6%E9%99%A2%E5%86%9C%E4%B8%9A%E8%B5%84%E6%BA%90%E4%B8%8E%E7%8E%AF%E5%A2%83%E7%A0%94%E7%A9%B6%E6%89%80%3B%E6%B1%9F%E8%8B%8F%E6%BB%A9%E6%B6%82%E7%94%9F%E7%89%A9%E5%86%9C%E4%B8%9A%E5%8D%8F%E5%90%8C%E5%88%9B%E6%96%B0%E4%B8%AD%E5%BF%83%3B&tn=SE_baiduxueshu_c1gjeupa&ie=utf-8&sc_f_para=sc_hilight%3Dperson
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（4）原始 HCB 污染土+生物炭（BC），（5）原始 HCB 污染土+纳米 Fe3O4/生物炭复合材料

（Fe3O4/BC）。测定出 HCB 的初始浓度为 18.25 μmol·kg‒1。将 6 g 红壤性水稻土与 30 mL 超

纯水加入 60 mL 的棕色血清瓶中制得泥浆，并分别于处理（3）、（4）和（5）的泥浆中添加

0.12 g 纳米 Fe3O4、0.12 g 生物炭和 0.24 g 纳米 Fe3O4/生物炭复合材料。灭菌处理的土壤在

121 ℃高压灭菌锅中湿热灭菌 30 min。每个处理设置 3 个重复。所有血清瓶混匀后，置于震

荡培养箱中 25 ℃避光培养。分别在培养的 0、7、14、21、28、35、42 d 进行破坏性采样，

测定土壤中 HCB 及其脱氯产物（各种氯苯类化合物）的浓度、反应体系的 pH 和 Eh、泥浆

中溶解态及吸附态 Fe(II)含量。 

1.4 分析方法 

采样前用 PHB-06 型 mV 计进行泥浆 Eh 的原位测定，用 MODEL IQ-150 型 pH 计进行

泥浆 pH 测定。溶解态 Fe(II)与吸附态 Fe(II)按照 Li 等[22]的方法测定。 

HCB及其降解产物的测定：将硅藻土与HCB污染土壤拌匀后用加速溶剂萃取仪（ASE）

提取，提取液采用旋转蒸发和固相萃取技术进行浓缩和净化。用气相色谱测定 HCB 及其降

解产物的浓度。ASE 提取条件、固相萃取方法及气相色谱测定条件参照文献[23]。 

1.5 数据分析 

用外标法测定（R2>0.999）各种氯苯的浓度。利用 Excel 2020 完成数据的初步统计与分

析，利用 Origin 2022 完成图形的绘制与反应动力学方程的拟合，利用 SPSS 18.0 完成显著

差异分析。 

 

2 结 果 

 

2.1 生物炭负载纳米 Fe3O4的表征 

图 1 为生物炭、纳米 Fe3O4 和纳米 Fe3O4/生物炭复合材料的表面形貌。可以看出，生物

炭比较蓬松；纳米 Fe3O4 呈细小颗粒状，粒径小于 100 nm，但颗粒之间团聚很严重；复合材

料 Fe3O4/生物炭的生物炭表面上纳米 Fe3O4 能均匀分布，且部分纳米 Fe3O4 嵌入生物炭空隙

内。说明生物炭作为载体材料，很好地解决了纳米 Fe3O4 的颗粒团聚问题，将纳米 Fe3O4 有

效分散开，大大增加了纳米 Fe3O4 的暴露面积。复合材料 Fe3O4/生物炭的比表面积（170.4 

m2·g–1）亦明显高于纳米 Fe3O4（68.6 m2·g–1）和生物炭（53.9 m2·g–1）。Fe3O4/生物炭的平均

孔径（6.5 nm）相对生物炭（11.1 nm）明显减小，说明纳米 Fe3O4 可促使生物炭形成新的微

孔，或者部分纳米 Fe3O4 镶嵌在生物炭空隙里使生物炭的原孔隙减小。Fe3O4/生物炭的总孔

容（0.5 cm–3·g–1）明显高于纳米 Fe3O4（0.06 cm–3·g–1）和生物炭（0.09 cm–3·g–1），既进一步

验证了纳米 Fe3O4 可以促使生物炭形成新的孔隙，又说明生物炭作为载体材料可以大大减弱

纳米 Fe3O4 的颗粒团聚问题。 

 

 

图 1 生物炭（a）、纳米 Fe3O4（b）和纳米 Fe3O4/生物炭（c）的电镜图 

Fig. 1 SEM photos of biochar (a), nano-Fe3O4 (b) and nano-Fe3O4/biochar (c) 
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由图 2 可以发现，纳米 Fe3O4的 XRD 衍射图出现 6 个衍射峰，2θ 分别为 30.1°、35.5°、

43.1°、53.4°、57.0°、62.6°，各衍射峰分别对应(220)、(311)、(400)、(422)、(511)、(440)6 个

晶面，表明制备的 Fe3O4 为尖晶石结构[21]。纳米 Fe3O4/生物炭复合材料的 XRD 衍射图也出

现了 6 个与纳米 Fe3O4 一致的衍射峰，说明生物炭作为负载材料并未对 Fe3O4 的晶型结构产

生影响。生物炭在 2θ 为 20°~25°有个平缓的衍射峰，说明该生物炭为无定型炭。与生物炭相

比，纳米 Fe3O4/生物炭复合材料在 2θ 为 20°~25°的衍射峰更弱，说明 Fe3O4 较生物炭的晶型

更强，遮住了生物炭的衍射峰。 

 

 

图 2 生物炭（BC）、纳米 Fe3O4（Fe3O4）和纳米 Fe3O4/生物炭（Fe3O4/BC）的 XRD 图谱 

Fig. 2 XRD patterns of biochar (BC), nano-Fe3O4 (Fe3O4) and nano-Fe3O4/biochar (Fe3O4/BC) 

 

图3为纳米Fe3O4、生物炭和纳米Fe3O4/生物炭复合材料的红外吸收光谱图。其中，生物

炭在1 066 cm‒1处的特征吸收峰为生物炭上C-O-C的伸缩振动，1 408 cm‒1处的吸收峰为生物

炭上-CH3的伸缩振动，1 633 cm‒1处的特征吸收峰为生物炭上C=O的伸缩振动[24]。纳米Fe3O4

在1 633 cm‒1处的特征吸收峰为FeOO‒的伸缩振动[25]。纳米Fe3O4和纳米Fe3O4/生物炭在587 

cm‒1处的特征吸收峰是Fe-O键伸缩振动，也说明Fe3O4成功负载于生物炭上。纳米Fe3O4/生物

炭复合材料位于1 047 cm‒1处的特征峰为Fe-O-C的伸缩振动[21]，表明负载于生物炭表面的

Fe3O4可通过牢固的化学键与生物炭结合。 

 

 

图 3 纳米 Fe3O4（Fe3O4）、生物炭（BC）和纳米 Fe3O4/生物炭（Fe3O4/BC）的红外谱图 
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Fig. 3 The FTIR spectra of nano-Fe3O4 (Fe3O4), biochar (BC) and nano-Fe3O4/biochar (Fe3O4/BC) 

 

2.2 反应体系的 pH 及 Eh 变化 

各处理反应体系 pH 和 Eh 变化过程见表 1。厌氧培养 42 d 内，S-CK 处理的 pH 在 5.2~5.6

之间波动。CK 和 Fe3O4 处理的 pH 在 7 d 内均降低了 0.2，之后又逐渐升高，最终分别稳定

在 5.8 和 5.9。主要原因是培养初期土壤有机质在厌氧微生物作用下发酵产生有机酸类物质
[26]，随着培养的进行，有机酸作为微生物厌氧反应的电子供体而逐渐被消耗，导致反应体系

的 pH 逐渐升高。BC 和 Fe3O4/BC 处理的 pH 在整个培养过程中均显著高于其他 3 个处理

（P<0.05），是因为生物炭中的灰分含有较多的盐基离子，如钙、镁、钠、钾，这些盐基离

子可以交换并降低土壤中的 H+和交换性 Al3+水平，进而提高酸性土壤的 pH[27]。 

各处理的 Eh 在刚开始厌氧培养时均较高，随后逐渐降低。培养 42 d 内，各处理 Eh 平

均值分别为：S-CK（63 mV）、CK（-12 mV）、Fe3O4（-75 mV）、BC（-94 mV）、Fe3O4+BC

（-126 mV）。S-CK 处理的 Eh 随培养时间的变化很小，在 59~79 mV 之间波动。CK、Fe3O4、

BC 和 Fe3O4/BC 处理的 Eh 随培养时间逐渐降低。从 21 d 至培养结束，各处理 Eh 大小顺序

为：Fe3O4/BC<BC<Fe3O4<CK。表明添加纳米 Fe3O4、生物炭以及纳米 Fe3O4/生物炭复合材

料均能有效增强反应体系的还原性。 

 

表 1 不同处理反应体系的 pH 及 Eh 随培养时间的变化 

Table 1 Temporal variation of pH and Eh in the reaction systems of different treatments during the incubation 

pH/Eh  
处理 时间 Time/d 

Treatment 0 7 14 21 28 35 42 

pH S-CK 5.2±0.3b 5.3±0.3b 5.4±0.3b 5.4±0.4b 5.5±0.4b 5.6±0.3b 5.6±0.3b 

CK 5.3±0.4b 5.1±0.4b 5.4±0.3b 5.6±0.3b 5.8±0.4b 5.7±0.2b 5.8±0.4b 

Fe3O4 5.3±0.3b 5.1±0.3b 5.3±0.4b 5.6±0.4b 5.7±0.3b 5.7±0.3b 5.9±0.4b 

BC 5.6±0.3a 5.8±0.3a 6.2±0.5a 6.3±0.5a 6.3±0.5a 6.4±0.5a 6.4±0.5a 

Fe3O4/BC 5.6±0.5a 5.8±0.4a 6.2±0.5a 6.3±0.4a 6.3±0.4a 6.4±0.5a 6.3±0.3a 

Eh/mV S-CK 79±5a 59±6a 53±6a 67±5a 49±4a 74±5a 61±7a 

CK 68±6a 53±7ab –19±4b –53±7b –103±11b –148±18b –167±22b 

Fe3O4 75±9a 47±6b –25±5bc –75±8c –141±18c –187±17c –218±17c 

BC 84±12a 51±8ab –25±4bc –98±11d –179±16d –229±21d –265±24d 

Fe3O4/BC 74±9a 47±5b –29±3c –144±14e –231±25e –282±24e –317±30e 

注：同一列数据后不同字母表示在 0.05 水平有显著差异。下同。 Note: Different letters within a column 

indicate significant difference at P<0.05. The same below. 

 

2.3 反应体系中吸附态和溶解态 Fe(II)含量变化 

由图 4 可知，S-CK 处理的吸附态 Fe(II)含量很少，整个培养期间在 0.04~1.0 mmol·kg‒1

之间波动。此外 4 个处理的吸附态 Fe(II)含量在前 7 d 缓慢增加，然后迅速增加，这可能是

由于人为掺入的 HCB 对土壤微生物产生毒性，使起初微生物的活性被抑制，但随着微生物

被驯化而进一步生长繁殖，异化铁还原菌的活性也逐渐增强。整个培养过程中各处理吸附态

Fe(II)含量的高低顺序为：Fe3O4/BC>Fe3O4>BC>CK>S-CK。表明铁氧化物还原生成 Fe(II)主

要是微生物发挥作用，添加生物炭可促进铁氧化物还原生成吸附态 Fe(II)，纳米 Fe3O4 可刺

激铁还原菌生长繁殖，因此显著增强异化铁还原生成 Fe(II)，Fe3O4/BC 处理的吸附态 Fe(II)

含量显著高于其他处理。 

由图 4 可知，在整个培养期间，除 S-CK 处理的溶解态 Fe(II)含量一直很少外，其他 4
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个处理的溶解态 Fe(II)含量在前 7 d 缓慢上升，然后快速上升，总体与吸附态 Fe(II)的时间变

化过程类似。整个培养过程中，Fe3O4/BC 和 Fe3O4 处理的溶解态 Fe(II)含量显著高于 BC 和

CK 处理（P<0.05）。对比图 4 吸附态和溶解态 Fe(II)含量，可以看出吸附态 Fe(II)含量大约

是溶解态 Fe(II)含量的 14 倍~16 倍，表明反应体系中铁氧化物还原生成的 Fe(II)主要以吸附

态形式存在。 

 
图 4 不同处理吸附态和溶解态 Fe(II)含量随培养时间变化 

Fig. 4 Changes of absorbed and dissolved Fe(II) contents with incubation time for different treatments 

 

2.4 不同处理反应体系中 HCB 消减动态 

由图 5 可知，在整个培养周期内，S-CK 处理的 HCB 消减速率一直很低，培养结束时仅

减少了初始总量的 17.8%。对于未灭菌的 CK、Fe3O4、BC 和 Fe3O4/BC 处理，HCB 残留量

在培养的前 7 d 降低最快，之后降低趋势逐渐变缓，培养至 42 d 时，其 HCB 消减量分别为

初始总量的 39.9%、51.1%、45.3%和 58.7%。 

采用准一级降解动力学方程和准二级降解动力学方程[28]拟合不同处理 HCB 的消减动

态，结果见表 2。可以看出，HCB 的消减过程既符合准一级降解动力学方程也符合准二级降

解动力学模型，且这两种方程拟合出的反应速率常数 k1 和 k2 的大小顺序均为：

Fe3O4/BC>Fe3O4>BC>CK>S-CK。表明添加生物炭和纳米 Fe3O4 均能促进 HCB 降解，且纳米

Fe3O4 的效果优于生物炭；添加纳米 Fe3O4/生物炭复合材料促进 HCB 降解的效果最佳。 

表 3 为 HCB 脱氯降解产物 PeCB、TeCB 和 TCB 的生成动态。可以看出，PeCB 是 HCB

的主要脱氯产物，TeCB 与 TCB 仅在培养的 28~42 d 有检出，而且生成量显著低于 PeCB。

在 42 d 的培养过程中，S-CK 处理的 PeCB 生成量远低于其他 4 个处理，未灭菌的 4 个处理

PeCB 生成量不断增加。在培养的前 35 d，PeCB 的生成量增加趋势明显，最后 7 d，PeCB 有

小幅的增加。不同处理的 PeCB 生成量大小顺序为：Fe3O4/BC> Fe3O4>BC>CK>S-CK。从 28 

d 开始，除灭菌处理外的其他 4 个处理均检出了 TeCB 和 TCB，包括 1,2,3,5-TeCB、1,2,3,4-

TeCB、1,2,3-TCB、1,3,5-TCB 和 1,2,4-TCB。其中 1,2,3,5-TeCB 的生成量高于 1,2,3,4-TeCB；

1,3,5-TCB 的生成量高于 1,2,3-TCB 和 1,2,4-TCB。 

不同处理反应体系中 HCB 脱氯产物（包括 PeCB、1,2,3,5-TeCB、1,2,3,4-TeCB、1,2,3-

TCB、1,3,5-TCB 和 1,2,4-TCB）总量随培养时间的变化过程见图 5。可以看出，灭菌处理的

HCB 脱氯产物总量最低，且随培养时间的变化很小；其他 4 个处理的 HCB 脱氯产物总量随

培养时间持续上升。培养结束时，S-CK 处理的 HCB 脱氯产物总量仅占初始 HCB 含量的

1.9%，而未灭菌的 CK、Fe3O4、BC 和 Fe3O4/BC 处理的 HCB 脱氯产物总量分别占初始 HCB

含量的 26.4%、33.7%、29.1%和 39.7%，即不同处理的 HCB 脱氯产物总量大小顺序为：
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Fe3O4/BC>Fe3O4>BC>CK>S-CK，与不同处理间 HCB 残留量的差异相吻合。 

 
图 5 不同处理 HCB 残留量及其脱氯产物（包括 PeCB、1,2,3,5-TeCB、1,2,3,4-TeCB、1,2,3-TCB、1,3,5-

TCB 和 1,2,4-TCB）总量随培养时间的变化 

Fig. 5 Changes of HCB resides and the sum of HCB metabolites (including PeCB, 1,2,3,5-TeCB, 1,2,3,4-TeCB, 

1,2,3-TCB, 1,3,5-TCB and 1,2,4-TCB) with incubation time for different treatments 

 

表 2 不同处理 HCB 降解的准一/二级动力学方程拟合结果 

Table 2 Pseudo-first-order and pseudo-second-order kinetic fitting results of HCB degradation for different 

treatments 

处理   

Treatment 

准一级动力学 
 

准二级动力学 

k1/d‒1 R2 半衰期 t1/2/d 
 

k2/(d‒1·μmol‒1) R2 

半衰期 t1/2 

/d 

S-CK 0.002 7 0.88 259.4 
 

0.000 2 0.87 319.6 

CK 0.009 5 0.98 72.7 
 

0.000 7 0.99 73.8 

Fe3O4 0.014 8 0.98 46.9 
 

0.001 3 0.99 41.7 

BC 0.011 4 0.98 62.3 
 

0.000 9 0.99 58.1 

Fe3O4+BC 0.017 2 0.99 40.3 
 

0.001 7 0.99 31.7 
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表 3 不同处理反应体系中 HCB 脱氯降解产物 PeCB、TeCB（1,2,3,4-TeCB 和 1,2,3,5-TeCB）和 TCB（1,2,3-TCB, 1,2,4-TCB 和 1,3,5-TCB）的生成动态 

Table 3 Dynamics of PeCB, TeCB (1,2,3,4-TeCB and 1,2,3,5-TeCB) and TCB (1,2,3-TCB, 1,2,4-TCB and 1,3,5-TCB) formation in the reactive systems for different treatments/(μmol·kg–1) 

处理 PeCB 1,2,3,4-TeCB 1,2,3,5-TeCB 

Treatment 7 d 14 d 21 d 28 d 35 d 42 d 28 d 35 d 42 d 28 d 35 d 42 d 

S-CK 0.10±0.01d 0.15±0.01d 0.23±0.02d 0.36±0.02e 0.36±0.02e 0.35±0.01e - - - - - - 

CK 0.95±0.06c 1.56±0.09c 2.89±0.18c 3.23±0.22d 3.95±0.25d 4.12±0.26d 0.08±0.00b 0.08±0.00b 0.11±0.01b 0.14±0.01b 0.18±0.01b 0.21±0.01b 

Fe3O4 1.17±0.08b 1.72±0.11b 3.34±0.26b 4.11±0.30b 4.76±0.28b 5.11±0.31b 0.12±0.01a 0.13±0.00a 0.16±0.02a 0.18±0.02a 0.21±0.02ab 0.27±0.02a 

BC 1.09±0.07bc 1.58±0.11bc 3.25±0.18b 3.65±0.25c 4.31±0.26c 4.44±0.32c 0.11±0.01a 0.12±0.01a 0.15±0.01a 0.17±0.01ab 0.20±0.01ab 0.24±0.03ab 

Fe3O4+BC 1.55±0.10a 2.15±0.14a 3.87±0.22a 4.78±0.31a 5.65±0.37a 6.12±0.28a 0.12±0.00a 0.15±0.01a 0.17±0.01a 0.19±0.01a 0.23±0.02a 0.27±0.03a 

处理 1,2,3-TCB 1,2,4-TCB 1,3,5-TCB 
   

Treatment 28 d 35 d 42 d 28 d 35 d 42 d 28 d 35 d 42 d 
   

S-CK - - - - - - - - - 
   

CK 0.04±0.00b 0.05±0.00b 0.05±0.00c 0.06±0.00b 0.08±0.01b 0.11±0.01b 0.18±0.01b 0.23±0.02b 0.31±0.02b 
   

Fe3O4 0.05±0.00a 0.07±0.01b 0.09±0.01b 0.08±0.00b 0.11±0.01a 0.13±0.01a 0.20±0.02ab 0.29±0.03a 0.39±0.03a 
   

BC 0.05±0.00a 0.07±0.01b 0.08±0.01b 0.07±0.00b 0.10±0.01a 0.13±0.01a 0.21±0.01ab 0.28±0.02a 0.37±0.03a 
   

Fe3O4+BC 0.07±0.01a 0.09±0.01a 0.13±0.01a 0.10±0.00a 0.12±0.01a 0.15±0.01a 0.24±0.02a 0.31±0.02a 0.41±0.03a 
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3 讨  论 

 

3.1 HCB 还原脱氯降解途径及机制分析 

由表 3 可以推测，HCB 脱氯降解首先转化为 PeCB，PeCB 主要以如下两种途径继续脱

氯降解：PeCB→1,2,3,5-TeCB→1,3,5-TCB 和 PeCB→1,2,3,4-TeCB→1,2,4-TCB，且以前一种

途径为主，这与 Fathepure 等[29]研究成果一致。主要因为苯环上不同位置的 Cl 被取代的难易

程度不同，一般为邻位 Cl 最难被取代，其次是对位，间位 Cl 最易被取代[30]。 

氯苯类化合物中HCB和PeCB已被斯德哥尔摩公约列为POPs，同时HCB、PeCB、1,2,4,5-

TeCB和1,2,4-TCB已被美国环境保护署列入31种优先控制污染物名单[31]。本研究发现，HCB

还原脱氯产物主要是PeCB，TeCB和TCB很少。因此，如何强化PeCB的降解也应引起重视。

本研究检测到HCB的脱氯产物1,2,4-TCB，说明环境中1,2,4-TCB的污染源既有一次污染，也

有HCB、PeCB和TeCB脱氯降解产生的二次污染。一方面，1,2,4-TCB具有高毒性，另一方面，

1,2,4-TCB的苯环上氯取代基包含邻位、间位和对位3种空间结构。因此，1,2,4-TCB作为重要

的氯苯类污染物，其在环境中的降解行为也应引起关注。 

 

图 6 HCB的还原脱氯降解途径 

Fig. 6 Reductive dechlorination pathway of HCB 

 

灭菌处理的 HCB 脱氯产物总量很少，表明 HCB 还原脱氯需要在微生物的作用下进行。

HCB 的还原脱氯主要有化学和微生物两种途径。其中，化学还原脱氯是由还原性物质，如

吸附态 Fe(II)驱动的反应。异化铁还原微生物活跃于铁氧化物表面，能溶解并还原 Fe(III)，

其还原产物 Fe(II)可与土壤中广泛存在的各种有机和无机配体发生络合作用，生成的铁络合

物大部分以吸附态形式存在于土壤矿物表面。大部分 Fe(II)配合物的单电子还原电势小于游

离态 Fe(II)，因而具有很强的还原性，可以把电子传递给 HCB 使其发生化学还原脱氯降解
[8]。此外，厌氧条件下，很多种属的微生物都具有还原脱氯功能，例如 Desulfitobacterium、

Sulfurospirillum、Anaeromyxobacter、Desulfomonile、Desulfovibrio、Desulfuromonas、Geobacter、

Dehalogenimonas、Dehalococcoides 以及 Dehalobacter，其中 Dehalococcoides 和 Dehalobacter

是专性脱氯菌，而其他是非专性脱氯菌[5, 9-10]。这些微生物可以利用反应体系中有机物厌氧

发酵产生的氢气、甲酸、乙酸﹑丙酮酸等电子供体，将氯代有机污染物作为电子受体进行还

原，并且在还原过程中获得能量进行生长[9-10]。但是，能够通过呼吸脱氯直接代谢有机氯的

微生物往往只在严格厌氧环境中存在，并且由于其分解氯代有机物需要消耗大量能量，故其



土 壤 学 报 

Acta Pedologica Sinica 

http://pedologica.issas.ac.cn 
 

生长繁殖十分缓慢，发生还原脱氯反应也十分缓慢[5]。由此可见，无论是化学还原脱氯还是

微生物还原脱氯，都必须有微生物参与才能完成。 

3.2 生物炭促进 HCB 还原脱氯降解的机制 

添加生物炭促进HCB还原脱氯。首先，因为生物炭可提高土壤的pH，缓解土壤的酸性

（表1）。大部分异化铁还原菌在近中性pH条件下铁还原能力最强[32]，因此添加生物炭可促

进异化铁还原生成大量吸附态Fe(II)（图4）且使反应体系的还原性增强（表1），吸附态Fe(II)

可作为有效电子供体促进HCB化学还原脱氯，而且本研究发现HCB脱氯产物总量与吸附态

Fe(II)含量之间存在显著正相关关系（P<0.05）。脱氯功能微生物，如Dehalococcoides和

Dehalobacter为嗜中性微生物[4, 33]，因此，添加生物炭可通过改善土壤pH而促进HCB的微生

物还原脱氯。此外，生物炭可通过吸附HCB而使其富集在生物炭表面[34-35]，热解作用使生物

炭表面含有丰富的醌基、氢醌和蒽醌等官能团，电子可以通过氧化还原过程在这些官能团之

间传递[36]。因此，生物炭可作为电子穿梭体加速脱氯功能微生物与其表面吸附的HCB之间的

电子传递，进而促进HCB的微生物还原脱氯。而且添加生物炭可以通过改善土壤的理化性质，

提高土壤中脱氯功能微生物的丰度[34-35]，进而促进有机氯污染物的微生物还原脱氯。 

3.3 纳米 Fe3O4 促进 HCB 还原脱氯降解的机制 

添加纳米 Fe3O4 显著促进 HCB 还原脱氯降解，甚至比添加生物炭的效果更显著。首先，

纳米 Fe3O4 作为铁源可显著增强异化铁还原菌的活性，异化铁还原菌能在胞外依赖电子穿梭

体等电子传递介质将从有机质处获得的电子转移给铁氧化物，产生还原性 Fe(II)，Fe(II)可以

与土壤中广泛存在的在各种有机（乙酸、草酸、柠檬酸、EDTA 等）及无机（OH-、Cl-、CO2-、

PO4
3-等）配体发生络合作用，生成的铁络合物大部分以吸附态形式存在于固相表面。图 4 的

结果也显示反应体系中铁氧化物还原生成的 Fe(II)主要以吸附态形式存在。吸附态 Fe(II)具

有较高的还原活性，不仅因为土壤中广泛存在的各种有机和无机配体与体系中游离的 Fe(II)

结合形成的络合物会使 Fe(II)的电子密度增加，而且被吸附后的 Fe(II)的相对距离缩短，进

而更有利于发生电子传递[37]。大量研究表明，吸附态 Fe(II)作为有效的电子供体可以促进有

机氯污染物的化学还原脱氯降解。其次，由于被纳米 Fe3O4 刺激而产生的异化铁还原微生物

能够通过共代谢途径发生还原脱氯，异化铁还原菌因其胞外电子传递特性，除了能够利用铁

氧化物作为电子受体，还可以利用有机氯作为潜在电子受体[7, 14]。如地杆菌（Geobacter）和

希瓦氏菌（Shewanella）的还原脱氯反应速率相较专性脱氯微生物呼吸脱氯途径的反应速率

快 1~2 个数量级[38]。有关铁还原微生物促进还原脱氯主要通过吸附态 Fe(II)的化学脱氯还是

微生物共代谢过程，曾有研究者利用异化铁还原菌 Shewanella decolorationis S12 结合针铁矿

降解三氯甲烷和五氯酚，结果发现，铁还原菌的单独脱氯效果较弱，而铁还原菌和针铁矿交

互反应体系的脱氯转化效果最显著，因此推测 Shewanella decolorationis S12 主要是通过促进

吸附态 Fe(II)生成来提高化学脱氯转化效率[39]。此外，纳米级 Fe3O4 粒径小且导电性好，能

更容易挤插在微生物与电子受体间的缝隙中，在微生物与电子受体之间形成一个连续的导电

网络，并且有利于微生物之间建立起互营共代谢关系[12]，进而可能提高脱氯微生物的还原脱

氯效率。比如，Kato 等[40]通过扫描电镜发现互营菌株 G. sulfurreducens 与 T. denitrificans 之

间可以通过胞外所附着的纳米 Fe3O4 颗粒形成连贯的导电网络。Aulenta 等[41]发现纳米 Fe3O4

可加速电子在乙酸氧化菌和脱氯菌之间的传递，从而促进了三氯乙烯的还原脱氯降解。 

总之，HCB 的还原脱氯降解离不开微生物的作用，微生物作用机制包括脱氯功能微生

物的直接脱氯，以及铁还原菌将 Fe(III)还原，生成吸附态 Fe(II)间接还原 HCB。由于 HCB

作为 POPs具有强烈的生物毒性，难以被微生物直接利用与转化，主要依靠非生物转化过程，

含低价铁的自然矿物界面的非生物脱氯转化过程是高毒性有机氯污染物降解的关键过程[37]。

本研究也发现 HCB 脱氯产物生成与吸附态 Fe(II)含量之间存在显著正相关关系，进一步说

明吸附态 Fe(II)是促进 HCB 还原脱氯的关键因子。 
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3.4 纳米 Fe3O4/生物炭复合材料促进 HCB 还原脱氯降解的机制 

添加纳米Fe3O4/生物炭使HCB还原脱速率显著高于其他4个处理，主要因为纳米Fe3O4/生

物炭复合材料的比表面积更大且纳米Fe3O4的分散性更好，大大增加了微生物与Fe3O4/生物炭

表面的接触机会，而且纳米Fe3O4/生物炭复合材料比纳米Fe3O4具有更强的导电性和更高的电

容量，可实现微生物之间长距离电子传递[19]。因此，一方面，添加纳米Fe3O4/生物炭增强了

异化铁还原菌还原Fe(III)生成吸附态Fe(II)的能力（图4），大量的吸附态Fe(II)和更强的还原

性（表1）大大加快了HCB的化学还原脱氯速率；另一方面，纳米Fe3O4/生物炭有利于微生物

之间的互营共代谢，强化了HCB的微生物还原脱氯降解。 

 

4 结  论 

 

不同处理HCB还原脱氯降解速率的大小顺序为：Fe3O4/BC>Fe3O4>BC>CK>S-CK。HCB

的主要脱氯降解途径为：HCB→PeCB→1,2,3,5-TeCB→1,3,5-TCB。灭菌处理的HCB降解速率

远小于非灭菌处理，表明HCB还原脱氯需要在微生物的作用下进行。添加生物炭可促进HCB

还原脱氯，主要因为生物炭可缓解土壤的酸性，促进异化铁还原生成大量吸附态Fe(II)，且

使反应体系的还原性增强。添加纳米Fe3O4促进HCB还原脱氯，归因于纳米Fe3O4可促进吸附

态Fe(II)的生成，而且纳米Fe3O4具有较好的导电性，有利于微生物的胞外电子传递。添加纳

米Fe3O4/生物炭使HCB还原脱氯速率显著高于其他4个处理，主要因为纳米Fe3O4/生物炭复合

材料的比表面积更大且纳米Fe3O4的分散性更好，大大促进了反应体系的电子传递效率。综

上所述，纳米Fe3O4/生物炭复合材料是一种理想的有机氯污染土壤的修复剂。 
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