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摘 要：为阐明纳米磁铁矿（Fe3O4）与连二亚硫酸钠（Na2S2O4）交互作用对土壤中2,2-双(4-氯苯基)-1,1,1-三

氯乙烷（DDT）厌氧降解的影响及其作用机制，采用红壤性水稻土进行泥浆厌氧培养试验，设定8个处理：（1）

未灭菌DDT污染土（CK），（2）未灭菌DDT污染土+纳米Fe3O4（Fe3O4），（3）未灭菌DDT污染土+Na2S2O4

（Na2S2O4），（4）未灭菌DDT污染土+纳米Fe3O4+Na2S2O4（Fe3O4+Na2S2O4），（5）灭菌DDT污染土（S-CK），

（6）灭菌DDT污染土+纳米Fe3O4（S-Fe3O4），（7）灭菌DDT污染土+Na2S2O4（S-Na2S2O4），（8）灭菌DDT污

染土+纳米Fe3O4+Na2S2O4（S-Fe3O4+Na2S2O4）。通过测定反应体系的pH、氧化还原电位（Eh）、吸附态和溶解

态二价铁含量变化，揭示纳米Fe3O4与Na2S2O4交互作用对DDT还原脱氯的影响机制。结果表明，不同处理DDT

厌氧降解速率为：Fe3O4+Na2S2O4 > S-Fe3O4+Na2S2O4 > Na2S2O4 > S-Na2S2O4 > Fe3O4 > CK > S-Fe3O4 ≈ S-CK，

厌氧培养42 d后，其DDT可提取态残留量分别减少了77.0%、68.4%、66.2%、60.8%、56.1%、52.6%、30.2%、

29.4%，DDT的降解产物主要是2, 2-双(4-氯苯基)-1, 1-二氯乙烷（DDD）。分析表明，土壤微生物、纳米Fe3O4、

Na2S2O4均对DDT厌氧降解有显著促进作用，且其作用由大到小依次为：Na2S2O4、土壤微生物、纳米Fe3O4，

但三个因素之间无显著交互作用；DDT残留量与反应体系中吸附态Fe(Ⅱ)含量之间呈现显著负相关关系。因此，

在淹水条件下联合应用纳米Fe3O4和Na2S2O4是修复多氯代有机化合物污染土壤的有效措施。 

关键词：2,2-双(4-氯苯基)-1,1,1-三氯乙烷（DDT）；降解；异化铁还原；连二亚硫酸盐；水稻土 
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Magnetite can enhance the efficiency of extracellular electron transfer of microorganisms, and dithionite, as a reducing 

agent, may drive the chemical reductive dechlorination of DDT. Thus, this study aims to elucidate the effect and its 

mechanism of the interaction of nano-magnetite (Fe3O4) and Na2S2O4 on the anaerobic degradation of DDT in paddy 

soil. 【Method】A slurry anaerobic incubation experiment using hydragric Acrisols was designed by setting up the 

following eight treatments: (1) Unsterilized DDT-contaminated soil (CK), (2) Unsterilized DDT-contaminated 

soil+nano-Fe3O4 (Fe3O4), (3) Unsterilized DDT-contaminated soil+Na2S2O4 (Na2S2O4), (4) Unsterilized DDT-

contaminated soil+nano-Fe3O4+Na2S2O4 (Fe3O4+Na2S2O4), (5) Sterilized DDT-contaminated soil (S-CK), (6) 

Sterilized DDT-contaminated soil+nano-Fe3O4 (S-Fe3O4), (7) Sterilized DDT-contaminated soil+Na2S2O4 (S-Na2S2O4), 

(8) Sterilized DDT-contaminated soil+nano-Fe3O4+Na2S2O4 (S-Fe3O4+Na2S2O4). During the anaerobic incubation 

period, dynamic changes of pH, Eh, adsorbed Fe(II), and dissolved Fe(II) in slurries were regularly monitored, and 

their correlation with DDT degradation dynamics was quantitatively analyzed to reveal the driving factors of reductive 

dechlorination. 【Result】Results showed that the anaerobic degradation rates of DDT for different treatments were 

Fe3O4+Na2S2O4 > S-Fe3O4+Na2S2O4 > Na2S2O4 > S-Na2S2O4 > Fe3O4 > CK > S-Fe3O4 ≈ S-CK. After 42 d of anaerobic 

incubation, the extractable residues of DDT decreased by 77.0%, 68.4%, 66.2%, 60.8%, 56.1%, 52.6%, 30.2%, and 

29.4%, respectively, for the treatments of Fe3O4+Na2S2O4, S-Fe3O4+Na2S2O4, Na2S2O4, S-Na2S2O4, Fe3O4, CK, S-

Fe3O4, and S-CK. The dominant degradation product of DDT was 1, 1-dichloro-2, 2-bis(4-chlorophenyl)-ethane (DDD), 

with a small amount of 1, 1-dichloro-2, 2-bis(4-chlorophenyl)ethylene (DDE) and 1-chloro-2, 2-bis(4-

chlorophenyl)ethylene (DDMU). Soil microorganisms, nano-Fe3O4, and Na2S2O4 all significantly enhanced the 

anaerobic degradation of DDT, and the order of their effects was Na2S2O4 > soil microorganisms > nano-Fe3O4, but 

there was no significant interaction among the three factors. A highly significant negative correlation was observed 

between DDT residues and the contents of adsorbed Fe(II) in the reaction systems, indicating that adsorbed Fe(II) was 

the key factor driving the anaerobic degradation of DDT. 【Conclusion】In conclusion, the combined application of 

nano-Fe3O4 and Na2S2O4 under flooded anaerobic conditions can effectively accelerate the reductive dechlorination of 

DDT in soil, which is a feasible remediation strategy for soils contaminated with polychlorinated organic compounds. 

Key words: 2,2-Bis(4-chlorophenyl)-1,1,1-trichloroethane (DDT); Degradation; Dissimilatory iron reduction; 

Dithionite; Paddy soil 

有机氯农药2,2-双(4-氯苯基)-1,1,1-三氯乙烷（DDT），曾广泛用于农业害虫防治和疟疾等

虫媒传染病防控，其化学性质稳定、脂溶性强，易在土壤中长期残留[1]。尽管我国1983年已禁

止DDT生产和使用，但由于其半衰期长达数十年，土壤中仍普遍存在DDT残留。调查显示，我

国土壤中DDT及其脱氯产物总量超过1 mg·kg–1的点位占比达1.9%[2]。目前，我国南方地区土壤

DDT残留量高于北方，老旧工业区及长期种植区残留较多。垂直分布上则表现为表层（0~20 

cm）土壤污染最严重，随深度增加DDT含量逐渐降低[3]。这些DDT残留不仅影响土壤生态功能，

还可通过农作物吸收及食物链富集，干扰生物内分泌系统，对生态系统和人体健康构成潜在威

胁。 

强化有机氯化合物的脱氯降解一直是环境科学领域研究的热点。氯原子的电负性较高，使

有机氯分子中碳原子的电子云密度较低，导致其在厌氧条件下容易受到还原剂的亲核攻击，发

生还原脱氯降解。在DDT分子中，两个氯原子直接连于苯环，另有三个氯原子连在烷烃链的同

一个碳原子上。苯环上的氯原子与苯环形成稳定的 p-π 共轭，导致该位点的氯极难脱除。DDT

最主要的降解途径是烷基碳上的氯被氢原子取代，生成2, 2-双(4-氯苯基)-1, 1-二氯乙烷(DDD)，

DDD可进一步脱氯生成2, 2-双(4-氯苯基)-1-氯乙烯(DDMU)和4, 4'-二氯二苯甲酮(DBP)等产物；

或者通过脱氯化氢，生成2, 2-双(4-氯苯基)-1, 1-二氯乙烯(DDE)，DDE进一步脱氯生成DDMU[1]。

研究发现，土壤中DDT还原脱氯大多仅停留在生成DDD和DDE阶段，很难继续发生脱氯降解
[1]。因此，亟需探索DDT强化降解措施，实现其快速和深度脱氯降解。 
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有机氯的厌氧脱氯包括非生物途径和微生物直接脱氯途径，其中，非生物脱氯是以还原性

物质作为电子供体，使有机氯发生还原脱氯降解[4-5]。微生物直接脱氯是某些特定微生物的厌

氧呼吸脱氯作用，脱氯功能微生物可使电子供体基质氧化，释放电子，电子传递给有机氯使其

发生还原脱氯降解，在此过程中释放的能量被微生物利用[4]。总之，土壤中有机氯的厌氧脱氯

与电子转移过程以及参与该过程的微生物作用密切相关。 

磁铁矿（Fe3O4）在自然环境中普遍存在。Fe3O4的晶体结构允许电子通过跳跃机制或能带

传导进行快速迁移，因此具有显著的导电性。在此机制中，Fe3O4的角色从一个被动的电子受

体转变为一个主动的“电子导线”[6]。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[7]。由此推测，添加纳米Fe3O4能

够有效强化微生物胞外电子传递效率，进而促进有机氯化合物还原脱氯降解。 

以连二亚硫酸盐为代表的新型还原技术常被用于污染土壤修复。S2O4
2⁻ 具有还原性，且自

身热力学性质不稳定，即使在无外界催化条件下，也可缓慢发生裂解反应，生成强还原性自由

基 SO2·⁻ [8-9]。已有研究证实，在富铁土壤中，连二亚硫酸盐可将土壤固相中的 Fe(Ⅲ)（如赤铁

矿、针铁矿等铁氧化物）还原为游离态 Fe(Ⅱ)。这些游离态 Fe(Ⅱ)易被土壤胶体颗粒吸附，形

成氧化还原活性更高的吸附态 Fe(Ⅱ)，吸附态 Fe(Ⅱ)可实现快速电子传递，有效攻击有机氯化

合物的 C-Cl 键，使其发生还原脱氯降解[9]。尽管纳米 Fe3O4 的电子传递作用和连二亚硫酸盐

的还原作用已被证实，但二者的耦合作用及其机制仍不明确。因此，探究连二亚硫酸盐与纳米 

Fe3O4 交互作用对 DDT 还原脱氯效率及路径的影响，明确其微观作用机制，对于开发高效、

低成本的有机氯污染土壤修复技术具有重要意义。 

本研究以红壤性水稻土为研究对象，开展厌氧泥浆培养试验。假设纳米 Fe3O4与连二亚硫

酸钠（Na2S2O4）耦合能构建“化学还原驱动-生物还原响应-电子传递强化”的协同体系。为

验证该假设，本研究依托 Na2S2O4的还原作用与纳米 Fe3O4 的电子传递作用，构建化学-生物协

同降解体系，主要目标：（1）探究纳米 Fe3O4 与 Na2S2O4 单独及联合作用下 DDT 的厌氧降解

特征；（2）明确不同处理 DDT 降解效率与 pH、Eh、吸附态 Fe(Ⅱ)、溶解态 Fe(Ⅱ)等因子的内

在关联；（3）揭示纳米 Fe3O4 耦合 Na2S2O4 强化 DDT 降解的生物化学机制；（4）评估该耦合

体系的应用潜力，为有机氯污染土壤高效修复提供科学依据。 

1 材料与方法 

1.1 供试土壤 

供试土壤为江西鹰潭地区的红壤性水稻土，取表层土（0~20 cm）。土样经自然风干后过2 

mm筛。供试土壤pH为5.4，有机质43.5 g·kg-1，可溶性有机碳48.2 mg·kg-1，全氮2 g·kg-1，游离

氧化铁26.4 g·kg–1，无定形氧化铁2.3 g·kg–1，土壤中Fe(Ⅲ)/Fe(Ⅱ)为21.4，黏粒、粉粒和砂粒含

量分别为247、451和302 g·kg–1。具体分析方法参考文献[10]。 

1.2 纳米 Fe3O4 的制备及表征 

供试纳米Fe3O4采用化学共沉淀法制备[11]。采用扫描电子显微镜（Quanta 250 FEG，FEI公

司，美国）观察其表面形貌。使用比表面积及孔径分析仪（V-Sorb 2800P，国仪量子技术股份

有限公司，合肥）测定其氮气吸/脱附曲线（77 K），并通过Brunauer-Emmett-Teller（BET）比

表面积测定法计算其比表面积、孔容与孔径大小。采用X射线衍射仪（D2PHASER，Bruker公

司，德国）分析其晶型结构。 

1.3 试验设计 

本试验采用土/水质量比为 1/5 的泥浆进行厌氧培养试验。反应容器为 60 mL 的棕色血清

瓶。共设置 8 个处理：（1）未灭菌 DDT 污染土（CK），（2）未灭菌 DDT 污染土+纳米 Fe3O4
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（Fe3O4），（3）未灭菌 DDT 污染土+Na2S2O4（Na2S2O4），（4）未灭菌 DDT 污染土+纳米

Fe3O4+Na2S2O4（Fe3O4+Na2S2O4），（5）灭菌 DDT 污染土（S-CK），（6）灭菌 DDT 污染土+纳

米 Fe3O4（S-Fe3O4），（7）灭菌 DDT 污染土+Na2S2O4（S-Na2S2O4），（8）灭菌 DDT 污染土+纳

米 Fe3O4+Na2S2O4（S-Fe3O4+Na2S2O4）。每个处理设置 3 个重复。灭菌土壤是将土壤在 121℃的

高压灭菌锅中处理 30 min 获得。处理（1）、（2）、（5）、（6）为 6 g 土壤与 30 mL 超纯水制成

的泥浆，处理（3）、（4）、（7）、（8）为 6 g 土壤与 30 mL 浓度为 200 mmol·L–1 的 Na2S2O4 溶液

制成的泥浆，处理（2）、（4）、（6）、（8）按照 2 g·kg–1 干土的比例添加 0.012 g 纳米 Fe3O4。测

得 DDT 初始浓度为 28.21 μmol·kg‒1 干土。将所有处理的血清瓶装好后混匀，置于 25 ℃的振荡

培养箱（150 r·min–1）中避光培养，分别在培养的第 0、7、14、21、28、35、42 天进行破坏性

采样，测定反应体系的 pH、氧化还原电位（Eh）、DDT 及其降解产物浓度、溶解态和吸附态

Fe(Ⅱ)含量。 

1.4 分析方法 

每次采样前，先原位测定泥浆的 pH 和 Eh，方法参照文献[1]。溶解态和吸附态 Fe(Ⅱ)参照

Li 等[12]的方法进行测定。DDT 及其降解产物的提取和净化方法参照文献[13] 中的方法。采用

气相色谱-电子捕获检测器（Agilent 6890，安捷伦科技有限公司，美国）测定 DDT 及其降解

产物浓度，仪器测定条件同文献[13]。 

1.5 数据分析 

分别配制 DDT、DDD、DDE、DDMU 和 DBP 标准溶液，采用外标法对所测数据进行质

量控制（R2 > 0.999）。利用 Excel 2019 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 完成显著性差异分析。 

2 结 果 

2.1 纳米 Fe3O4 的表征 

由扫描电镜观察结果（图 1a）可以看出，纳米 Fe3O4 呈细小颗粒状，粒径小于 100 nm，

BET 法测得其比表面积为 68.59 m2·g–1，总孔容为 0.06 cm3·g–1，平均孔径为 3.15 nm。 

纳米 Fe3O4 的 X 射线衍射（XRD）（图 1b）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，表明制备的纳米 Fe3O4为尖晶石结构[11]。 

  

图 1 纳米 Fe3O4 的扫描电镜（SEM）图（a）和 X 射线衍射（XRD）图谱（b） 

Fig. 1 The scanning electron microscope (SEM) photo (a) and X-ray diffraction (XRD) pattern (b) of nano-Fe3O4 
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2.2 反应体系的 pH 和 Eh 变化 

图 2a 为不同处理反应体系的 pH 随培养时间的变化过程。可以看出，添加 Na2S2O4处理的

初始 pH 均显著高于未添加 Na2S2O4 的处理（P<0.05），这是由于 Na2S2O4 可与反应体系中的

H+反应，导致反应体系的 pH 升高[14]。随着培养时间的延长，添加 Na2S2O4 处理组的 pH 均呈

现逐渐降低的趋势，至培养结束时，Na2S2O4、Fe3O4+Na2S2O4、S-Na2S2O4、S-Fe3O4+Na2S2O4

处理的 pH 分别降低了 0.4、0.5、0.8、0.5。一方面，Na2S2O4作为还原剂将电子转移给电子受

体时会产生 H+ [15]；另一方面，S2O4
2–在水溶液中不稳定，会逐渐发生分解，产生 H+，造成体

系 pH 降低[16]。Fe3O4+Na2S2O4 处理的 pH 显著高于 Na2S2O4处理，S-Fe3O4+Na2S2O4处理的 pH

显著高于 S-Na2S2O4 处理，表明纳米 Fe3O4 和 Na2S2O4 交互作用可使反应体系的 pH 维持较高

水平。CK 和 Fe3O4 处理的 pH 在厌氧培养的前 7 d 内均降低了 0.2，之后又逐渐升高，最终分

别稳定在 6.3 和 6.0。主要原因是土壤有机质厌氧发酵产生的有机酸类物质使 pH 降低，随后厌

氧发酵产物被微生物作为电子供体基质而逐渐消耗，导致体系的 pH 逐渐升高[17]。但 S-CK 和

S-Fe3O4 处理的 pH 在 5.6~6.1 波动，是因为灭菌体系中缺乏相应的厌氧微生物，限制了厌氧发

酵过程。 

图 2b 为不同处理反应体系的 Eh 随培养时间的变化。可以看出，在整个培养过程中，各处

理的 Eh 平均值表现为：S-CK（63 mV）>S-Fe3O4（48 mV）>CK（18 mV）>Fe3O4（-53 mV）>S-

Na2S2O4（-225 m V）>Na2S2O4（-274 mV）>S-Fe3O4+Na2S2O4（-302 mV）>Fe3O4+Na2S2O4（-

308 mV）。即灭菌处理的 Eh 高于对应的未灭菌处理，添加 Fe3O4 或 Na2S2O4 均可降低反应体

系的 Eh，且 Na2S2O4的效果远远强于 Fe3O4，添加 Fe3O4+Na2S2O4的反应体系 Eh 最低。 

CK 和 Fe3O4 处理的 Eh 随培养时间呈逐渐降低趋势，培养结束时，其 Eh 分别降低至-114

和-150 mV。而 S-CK 和 S-Fe3O4 处理的 Eh 变化很小，在 35~85 mV 波动。培养后期，CK 处

理的 Eh 显著低于 S-CK，Fe3O4 处理的 Eh 显著低于 S-Fe3O4（P<0.05），这与 Zhu 等[18]的研究

结果一致，因为在厌氧微生物作用下，生成还原态产物可使反应体系的还原性增强。添加

Na2S2O4的 4 个处理（Na2S2O4、S-Na2S2O4、Fe3O4+Na2S2O4、S-Fe3O4+Na2S2O4）的反应体系 Eh

显著低于其他处理，是由于 Na2S2O4 具有较强的还原性，而且 S2O4
2⁻ 的 S-S 键能较小，容易

断裂，产生还原性更强的 SO2·⁻ （式（1）），会导致反应体系的 Eh 显著降低[14]。随着培养的

进行，添加 Na2S2O4 的 4 个处理的 Eh 先迅速升高，然后基本保持稳定，是因为随着 S2O4
2⁻ 和

SO2·⁻ 逐渐将电子转移给电子受体，生成了还原性较弱的产物，导致体系 Eh 上升。 

S2O4
2⁻ →2SO2·⁻             （1） 

 

注：CK，未灭菌 DDT 污染土；Fe3O4，未灭菌 DDT 污染土+纳米 Fe3O4；Na2S2O4，未灭菌 DDT 污染土+Na2S2O4；

Fe3O4+Na2S2O4，未灭菌 DDT 污染土+纳米 Fe3O4+Na2S2O4；S-CK，灭菌 DDT 污染土；S-Fe3O4，灭菌 DDT 污染土+纳米 Fe3O4；

S-Na2S2O4，灭菌 DDT 污染土+Na2S2O4；S-Fe3O4+Na2S2O4，灭菌 DDT 污染土+纳米 Fe3O4+Na2S2O4。下同。 Note: CK is 

unsterilized DDT-contaminated soil; Fe3O4 is unsterilized DDT-contaminated soil+nano-Fe3O4; Na2S2O4 is unsterilized DDT-contaminated 

soil+Na2S2O4; Fe3O4+Na2S2O4 is unsterilized DDT-contaminated soil+nano-Fe3O4+Na2S2O4; S-CK is sterilized DDT-contaminated soil; S-
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Fe3O4 is sterilized DDT-contaminated soil+nano-Fe3O4; S-Na2S2O4 is sterilized DDT-contaminated soil+Na2S2O4; S-Fe3O4+Na2S2O4 is 

sterilized DDT-contaminated soil+nano-Fe3O4+Na2S2O4. The same below. 

图 2 不同处理泥浆的 pH（a）和氧化还原电位（Eh，b）随培养时间的变化 

Fig.2 The dynamics of pH (a) and redox potential (Eh, b) values in different slurry treatments with incubation 

2.3 反应体系的 Fe(Ⅱ)变化 

图 3a 为不同处理反应体系中吸附态 Fe(Ⅱ)含量随培养时间的变化。可以看出，整个培养

期间，S-CK 和 S-Fe3O4 处理的吸附态 Fe(Ⅱ)含量一直很低，而 CK 和 Fe3O4 处理吸附态 Fe(Ⅱ)

含量随培养时间不断增加，表明微生物的参与对吸附态 Fe(Ⅱ)的生成至关重要。异化铁还原菌

能够将有机质分解产生的电子转移给铁氧化物，促进 Fe(Ⅲ)还原溶解，反应生成的 Fe2+可与土

壤中各种有机酸及无机阴离子发生络合作用，生成的铁络合物主要以吸附态 Fe(II)存在于土壤

矿物表面[5]。整个培养期间，Fe3O4 处理的吸附态 Fe(Ⅱ)含量一直高于 CK，是由于纳米 Fe3O4

不仅刺激了铁还原微生物的活性，而且能够提高微生物的胞外电子传递效率，进而促进了吸附

态 Fe(Ⅱ)的产生[19]。S-Na2S2O4 和 S-Fe3O4+Na2S2O4处理的吸附态 Fe(Ⅱ)含量在整个培养期间均

呈现不断上升的趋势，且在前 7 d 的增幅最大，这主要是由于 S2O4
2⁻ 可将电子传递给 Fe(Ⅲ)，

促进 Fe(Ⅲ)的非生物还原（式（2））[15]，但随着 S2O4
2⁻ 的逐渐消耗，吸附态 Fe(Ⅱ)的增速变慢。

Na2S2O4 处理的吸附态 Fe(Ⅱ)显著高于 S-Na2S2O4 处理，Fe3O4+Na2S2O4 处理的吸附态 Fe(Ⅱ)显

著高于 S-Fe3O4+Na2S2O4 处理，这进一步证明微生物的参与能够促进 Fe(Ⅲ)还原生成吸附态

Fe(Ⅱ)。 

S2O4
2⁻ +2Fe3++2H2O→2Fe2++2SO3

2⁻ +4H+ （2） 

图 3b 为不同处理反应体系中溶解态 Fe(Ⅱ)含量变化动态。可以看出，在整个培养期间，添

加纳米 Fe3O4处理的溶解态 Fe(Ⅱ)含量从第 7 天开始缓慢升高，这主要是由于前期的 Eh 较高，

随着 Eh 降低，土壤还原性增强，启动了 Fe(Ⅲ)的还原，生成溶解态 Fe(Ⅱ)。添加 Na2S2O4 的 4

个处理（Na2S2O4、S-Na2S2O4、Fe3O4+Na2S2O4、S-Fe3O4+Na2S2O4）溶解态 Fe(Ⅱ)含量在前 7 d

内出现了激增，但是第 21 天之后呈现下降趋势，可能因为吸附态 Fe(Ⅱ)是驱动土壤中还原反

应的主要铁形态，随着吸附态 Fe(Ⅱ)逐渐消耗，溶解态 Fe(Ⅱ)转化为吸附态 Fe(Ⅱ)，进而导致溶

解态 Fe(Ⅱ)含量下降。 

对比图 3a 和图 3b 可以看出，溶解态 Fe(Ⅱ)的含量显著低于吸附态 Fe(Ⅱ)。一方面，因为

Fe2+与土壤中的各类有机酸（如柠檬酸、草酸、苹果酸等）及无机阴离子（如磷酸根、碳酸根、

氯离子等）发生络合反应，这些反应形成的铁络合物，受土壤矿物表面电荷特性与吸附能力的

影响，绝大部分以吸附态 Fe(II)的形式附着在土壤矿物表面[5]；另一方面，因为 S2O4
2⁻ 在溶液

中发生分解，生成的 S2⁻ 可与 Fe²⁺ 作用生成 FeS 沉淀，进而降低了溶解态 Fe(Ⅱ)的含量[20]。 

 

图 3 不同处理泥浆中吸附态（a）和溶解态（b）Fe(Ⅱ)含量随培养时间的变化 

Fig.3 The dynamics of adsorbed (a) and dissolved Fe(Ⅱ) concentrations (b) in different slurry treatments with incubation 
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2.4 不同处理土壤中 DDT 残留动态 

图 4 为不同处理反应体系的 DDT 残留量变化动态。培养结束时，S-CK 和 S-Fe3O4 处理的

DDT 残留量仅分别减少了 29.4%和 30.2%。CK 和 Fe3O4处理的 DDT 残留量在培养的前 7 d 降

低最快，之后逐渐变缓，培养至第 42 天时，DDT 残留量分别减少了 52.6%和 56.1%。可能因

为在培养前期，土壤有机质可吸附固定 DDT，使其采用常规方法无法提取出来，导致 DDT 的

可提取态残留量显著降低。添加 Na2S2O4 的 4 个处理（Na2S2O4、Fe3O4+Na2S2O、S-Na2S2O、

S-Fe3O4+Na2S2O4）DDT 残留量随培养时间延长不断减少，至第 42 天时，分别减少了 66.2%、

77.0%、60.8%、68.4%，显著高于未添加 Na2S2O4处理的 DDT 消减量（P<0.05）。 

对比 S-Na2S2O4和 Fe3O4 处理，可以看出在培养的前 7 d 内，其 DDT 消减量差异较大，但

随着培养的进行，两者差异逐渐缩小。这是因为 S2O4
2⁻ 驱动的化学还原反应速率较快，导致

体系中 Fe(Ⅱ)含量迅速升高，反应前期 DDT 降解很快（图 4），但由于体系中缺乏相应的功能

微生物，使脱氯反应的“后劲不足”，在培养至 42 d 时，两个处理的 DDT 残留量无显著差异

（P>0.05）。Na2S2O4 处理的 DDT 降解速率高于 S-Na2S2O4，Fe3O4+Na2S2O4 处理的 DDT 降解

速率高于 S-Fe3O4+Na2S2O4（P<0.05），表明添加 Na2S2O4 后，驱动 DDT 厌氧降解的既有非生

物作用也有微生物作用。S-Na2S2O4较 S-CK 处理的 DDT 消减量高 31.4%，这表明添加 Na2S2O4

处理的 DDT 降解是以非生物作用为主导。 

 

图 4 不同处理泥浆中 2,2-双(4-氯苯基)-1,1,1-三氯乙烷（DDT）可提取态残留量随培养时间的变化 

Fig.4 The concentration dynamics of extractable 2,2-Bis(4-chlorophenyl)-1,1,1-trichloroethane (DDT) residues in different slurry 

treatments with incubation 

分别用准一级降解动力学和准二级降解动力学方程[4]拟合整个培养期间不同处理 DDT 降

解动态。结果（表 1）表明，DDT 消减更符合准二级动力学模型，且 8 个处理的 DDT 消减

速率为：Fe3O4+Na2S2O4 > S-Fe3O4+Na2S2O4 > Na2S2O4 > S-Na2S2O4 > Fe3O4 > CK > S-Fe3O4 ≈ 

S-CK。 

表 1 不同处理的准一级、准二级动力学拟合结果 

Table 1 The pseudo-first-order and pseudo-second-order kinetic fitting results for different treatments 

处理      

Treatments 

准一级动力学 Pseudo-first-order kinetic   准二级动力学 Pseudo-second-order kinetic 

k1/d
‒1 R2 t1/2/d   k2/(d

‒1·μmol‒1) R2 t1/2/d 

CK 0.010 3 0.978 6 67.28  0.000 6 0.986 9 59.10 

Fe3O4 0.011 1 0.972 3 62.43  0.000 7 0.987 0 50.66 
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Na2S2O4 0.013 3 0.957 2 52.11  0.001 1 0.953 6 32.24 

Fe3O4+Na2S2O4 0.020 8 0.948 8 33.32  0.002 3 0.978 2 15.42 

S-CK 0.004 5 0.823 1 154.00  0.000 2 0.831 5 177.30 

S-Fe3O4 0.004 7 0.728 0 147.45  0.000 2 0.737 6 177.30 

S-Na2S2O4 0.011 8 0.976 7 58.73  0.000 9 0.994 5 39.40 

S-Fe3O4+Na2S2O4 0.015 5 0.971 8 44.71   0.001 3 0.984 2 27.28 

注：k1，准一级速率常数；k2，准二速率常数；R2，决定系数， t1/2，半衰期。 Note: k1 is pseudo-first-order rate constant; k2 is 

pseudo-second-order rate constant; R2 is determination coefficient; t1/2 is half-life. 

2.5 DDT 降解产物 

本研究检测出 DDT 降解主产物为 DDD，另有少量 DDE 和 DDMU（表 2）。DDD、DDE

和 DDMU 的含量均随培养时间延长而不断增加，所以 3 种降解产物的总量也随培养时间不断

增加（图 5）。8个处理DDT降解产物总量表现为：Fe3O4+Na2S2O4 > S-Fe3O4+Na2S2O4 > Na2S2O4 > 

S-Na2S2O4 > Fe3O4 > CK > S-Fe3O4 > S-CK，与可提取态 DDT 残留量的差异相吻合。由此可见，

DDT 一方面通过烷基碳上的氯被氢亲核取代，生成 DDD，另一方面可通过消除反应脱去氯化

氢，生成 DDE，DDD 与 DDE 可进一步发生脱氯转化生成 DDMU。研究表明，DDT 及其还原

脱氯产物 DDD、DDE、DDMU 均属于高脂溶性、难降解有机污染物，其急性毒性强弱顺序为：

DDT > DDD > DDE > DDMU。其中，DDD 同时具有致癌性与内分泌干扰活性，DDE 为典型

的强效抗雄激素物质并具有肌肉毒性，DDMU 毒性相对较低，但仍存在潜在的内分泌干扰效

应[21]。因此，DDT 在环境中的转化产物仍具有显著的环境风险与健康危害，有必要进一步开

展其环境行为、毒性机制及高效降解去除技术研究。 

由图 4 和图 5 可以看出，每个处理的 DDT 降解产物的总量均远远小于 DDT 消减量。上

述 8 个处理的 DDT 降解产物的总量占 DDT 消减量的百分比分别为：59.6%、59.0%、

53.4%、52.6%、46.9%、43.5%、39.0%、38.5%，总体呈现出降解产物越少，其占 DDT 消减

量的百分比也越小的趋势。这是因为 DDT 及其降解产物被土壤颗粒吸附固定，在土壤中形

成了结合态残留而不能被提取出来，检测出的含量仅为可提取部分。土壤中有机污染物结合

残留态的形成机制主要是物理捕获以及与土壤有机质的活性基团结合成键。由于土壤颗粒的

活性位点有限，降解产物越少，其被土壤吸附固定的部分所占比例越大，可提取部分所占比

例越小。 

表 2 不同采样时间各处理泥浆中 DDD、DDE 和 DDMU 的生成量 

Table 2 Formations of DDD, DDE and DDMU in different treated slurries at each sampling time /(μmol·kg‒1) 

处理              

Treatments 

时间 Time/d 

7 14 21 28 35 42  

DDD       

 CK 0.89±0.11d 0.99±0.07e 1.75±0.19e 3.27±0.24f 4.87±0.14f 5.80±0.43f 

 Fe3O4 1.04±0.06d 1.18±0.11e 2.77±0.29d 4.21±0.31e 5.68±0.41e 6.69±0.47e 

 Na2S2O4 2.03±0.17c 3.27±0.30bc 5.26±0.60c 6.82±0.58c 8.26±0.72c 9.07±0.43c 

 Fe3O4+Na2S2O4 2.95±0.17a 4.33±0.37a 7.19±0.59a 8.74±0.76a 10.26±0.55a 11.35±0.52a 

 S-CK 0.62±0.04e 1.00±0.12e 2.06±0.18e 2.36±0.11g 3.07±0.14g 3.19±0.23g 

 S-Fe3O4 0.56±0.02e 1.47±0.07d 2.39±0.22d 2.36±0.21g 3.14±0.11g 3.33±0.12g 

 S-Na2S2O4 1.79±0.18c 3.02±0.18c 5.01±0.36c 6.07±0.42d 7.18±0.59d 8.15±0.37d 

 S-Fe3O4+Na2S2O4 2.31±0.15b 3.68±0.27b 5.99±0.38b 7.66±0.61b 9.40±0.71b 10.28±0.65b 

DDE       

 CK - 0.05±0.01d 0.12±0.02d 0.18±0.01d 0.27±0.04d 0.41±0.03c 

 Fe3O4 - 0.11±0.01c 0.18±0.02c 0.32±0.02c 0.38±0.04c 0.43±0.05c 
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 Na2S2O4 0.14±0.04ab 0.22±0.03ab 0.36±0.03b 0.39±0.06b 0.52±0.07b 0.58±0.08b 

 Fe3O4+Na2S2O4 0.18±0.03a 0.27±0.04a 0.43±0.05a 0.51±0.06a 0.68±0.05a 0.72±0.07a 

 S-CK - - - - - - 

 S-Fe3O4 - - - - - - 

 S-Na2S2O4 0.11±0.02b 0.18±0.02b 0.31±0.05b 0.37±0.03b 0.47±0.06b 0.54±0.07b 

 S-Fe3O4+Na2S2O4 0.13±0.03b 0.26±0.04a 0.41±0.04a 0.49±0.05a 0.63±0.06a 0.68±0.05a 

DDMU       

 CK - 0.02±0.01d 0.19±0.02b 0.23±0.03c 0.21±0.04d 0.23±0.03d 

 Fe3O4 - 0.13±0.01c 0.17±0.02b 0.27±0.04bc 0.33±0.03c 0.29±0.05cd 

 Na2S2O4 0.16±0.03a 0.28±0.03a 0.27±0.04a 0.30±0.04b 0.29±0.03c 0.32±0.03c 

 Fe3O4+Na2S2O4 0.15±0.01a 0.27±0.02a 0.26±0.03a 0.52±0.06a 1.17±0.15a 0.87±0.12a 

 S-CK - - - - - - 

 S-Fe3O4 - - - - - - 

 S-Na2S2O4 0.07±0.00b 0.19±0.02b 0.25±0.02a 0.30±0.04b 0.29±0.04c 0.34±0.02c 

  S-Fe3O4+Na2S2O4 0.13±0.02a 0.26±0.02a 0.22±0.01ab 0.31±0.04b 0.40±0.03b 0.43±0.06b 

注： DDD为2, 2-双(4-氯苯基)-1, 1-二氯乙烷，DDE为2, 2-双(4-氯苯基)-1, 1-二氯乙烯，DDMU为2, 2-双(4-氯苯基)-1-一氯乙烷

(DDMU)。“-”表示未检出，同一列不同处理数据后的不同小写字母表示该降解产物差异显著（P<0.05）。Note: DDD is 1, 1-

dichloro-2, 2-bis(4-chlorophenyl)-ethane, DDE is 1,1-dichloro-2, 2-bis(4-chlorophenyl)ethylene, DDMU is 1-chloro-2, 2-bis(p-

chlorophenyl)ethylene (DDMU). “-” is not detected. Different lowercase letters within a column indicate significant difference at P<0.05 

for each metabolite. 

 

图 5 不同处理泥浆中 DDT 降解产物总量随培养时间的变化 

Fig.5 The dynamics of the sum of DDT metabolites in different slurry treatments with incubation 

3 讨 论 

3.1 纳米 Fe3O4 促进 DDT 还原脱氯机制 

本研究表明，在非灭菌体系中，加入纳米 Fe3O4 能够使反应体系的 Eh 降低（图 2b）、吸

附态和溶解态 Fe(Ⅱ)含量增加（图 3），DDT 厌氧降解速率加快（表 1）。主要原因有以下几个

方面。 

首先，纳米 Fe3O4 能够刺激异化铁还原菌生长，使 Fe(Ⅲ)还原作用大大增强，导致其还原
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产物 Fe(Ⅱ)的累积量增多，进而使反应体系的 Eh 下降。异化铁还原产物 Fe2+与土壤中的各种

有机/无机配体发生络合作用，生成的络合物主要以吸附态 Fe(II)存在于土壤矿物表面。不同配

体与 Fe2+络合后的单电子还原电势不同，绝大多数 Fe(Ⅱ)络合物的单电子还原电势远低于游离

态 Fe2+，这种强还原特性使其能够触发化学还原脱氯反应[22]。例如，Li 等[23]在针对 DDT 的降

解试验中发现，当反应体系中存在铁氧化物时，加入低分子量有机酸会迅速与体系内的 Fe(Ⅱ)

结合，形成稳定的有机酸-铁络合物；通过测定不同络合物的还原电势变化与 DDT 脱氯降解

速率，证实二者存在明确的相关性，即还原电势越低的络合物，对 DDT 的脱氯降解动力学促

进作用越显著。 

其次，纳米 Fe3O4 的晶体结构允许电子通过跳跃机制或能带传导进行快速迁移，具有显著

的导电性，电子从微生物细胞色素流出后，进入纳米 Fe3O4 的晶格，并沿着能量更低的路径在

Fe(II)和 Fe(III)位点之间跳跃，快速传递至远离微生物细胞的另一个位置[6]。该过程极大扩展了

电子传递的有效范围，能够连接空间上分离的微生物，促进微生物种间直接电子传递，因此在

还原脱氯反应中尤为关键。研究表明，当微生物接触到 Fe3O4 时，会在细胞膜外分泌一层胞外

聚合物（EPS），以保护微生物细胞[24]。EPS 中的多糖、蛋白质和腐殖质等均具有氧化还原活

性。研究发现，Shewanella oneidensis 和 Pseudomonas putida 的 EPS 组分中均含有电化学活性

物质细胞色素 c [25]。EPS 中还含有丰富的酚羟基、醛基、羧基等，通过络合作用与氧化还原蛋

白（黄素、细胞色素 c 等）结合在一起，这些被固定的氧化还原蛋白如同一个个微型“传电节

点”，电子可在节点间高效跳跃传递[6]。因此，EPS 既能帮助微生物之间传递电子，也能让微生

物快速连接至胞外电子受体，高效完成还原脱氯的电子传递过程。 

此外，纳米 Fe3O4 会显著改变厌氧微生物的群落结构。其核心作用是富集和激活具有脱氯

功能的微生物，如 Dehalobacter、Dehalococcoides 等[26]。铁氧化物还可为这些厌氧微生物提供

适宜的附着界面，并通过自身的还原转化过程营造并维持稳定的还原环境，这是高效脱氯反应

发生的前提[26]。此外，许多铁还原菌既可进行 Fe(III)还原，也可进行脱氯呼吸，添加纳米 Fe3O4

可能刺激异化铁还原菌的直接脱氯作用[7]。 

事实上，DDT 的还原脱氯过程并非由 Fe(II)化学还原或微生物降解单独主导，而是典型的

生物-化学耦合降解机制。Fe(II)是驱动 DDT 直接还原脱氯的关键化学还原剂，决定了脱氯反

应的速率与深度；而微生物通过异化铁还原作用，维持 Fe(III)/Fe(II)的持续循环，为还原脱氯

提供稳定的电子供给。纳米 Fe3O4 可通过强化胞外电子传递、提高 Fe(II)的生成量与稳定性、

定向富集功能微生物菌群，实现 DDT 厌氧降解过程中微生物作用与化学还原高效协同。 

3.2 Na2S2O4 促进 DDT 还原脱氯机制 

由图 2~图 5 可以看出，添加 Na2S2O4 可迅速提升反应体系的 pH，同时大幅降低 Eh，并且

培养前 7 d 体系中溶解态与吸附态 Fe(Ⅱ)含量均呈显著上升趋势，进而推动了培养前期土壤中

DDT 残留量的快速消减。已有研究证实，在淹水条件下添加 200 mmol·L–1的 Na2S2O4处理 2 d，

土壤中 DDT 的降解率可达 70%以上[8]。其内在化学驱动机制可归纳为 4 个方面：（1）S2O4
2⁻

可直接将电子转移给 DDT，促使其发生化学还原脱氯；（2）S2O4
2⁻ 分解生成具有强还原性的

SO2·⁻ ，SO2·⁻ 将电子转移给 DDT，促进其化学还原脱氯；（3）S2O4
2⁻ 及 SO2·⁻ 可优先将电子

传递给体系中的 Fe(Ⅲ)，将其还原为具有还原活性的 Fe(Ⅱ)，Fe(Ⅱ)会持续向 DDT 提供电子，

通过铁的氧化还原循环间接促进 DDT 化学还原脱氯[27]；（4）在淹水土壤中，SO₄ 2⁻ 可被还原

为 S2⁻ ，S2⁻ 进一步与 Fe2+反应生成 FeS，并沉淀于土壤表面。由于 FeS 表面富含亲核活性的

硫官能团[28]，可通过亲核取代反应或电子转移实现 DDT 脱氯降解；同时 FeS 对 DDT 具有较

强的吸附作用，从而显著提高 DDT 降解速率[8]。 

外源添加 Na2S2O4还可通过调控体系的微环境，进一步促进 DDT 微生物降解。由图 2b 可

见，添加 Na2S2O4 的 4 个处理体系的 Eh 快速降至-500 mV 以下，形成了严格的强还原厌氧环

境；而参与 DDT 厌氧降解的功能微生物，如一些产甲烷菌、硫酸盐还原菌及脱氯功能微生物，
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均属于严格厌氧微生物，强还原环境可有效刺激这类功能微生物的代谢活性，强化 DDT 的微

生物降解[18]。同时，S2O4
2⁻ 及 SO2·⁻ 的强还原性还可为微生物代谢提供充足的电子，显著加速

微生物之间的电子传递过程，即触发电子互营机制[29]。该电子传递途径与传统依赖氢或甲酸作

为电子载体的种间传递模式不同，其依托微生物自身的导电鞭毛、细胞膜表面细胞色素等结构，

实现不同功能微生物之间的直接电子交换，无需氢、甲酸等中间载体参与，这不仅减少了电子

传递过程中的能量损耗，还大幅提升了电子传递效率，进而显著促进厌氧功能微生物对 DDT

的还原脱氯降解[30]。 

此外，Na2S2O4 可通过化学-微生物协同机制促进 DDT 还原脱氯降解。异化铁还原菌利用

环境中的 Fe(Ⅲ)产生 Fe(Ⅱ)，Fe(Ⅱ)介导 DDT 化学脱氯后生成的 Fe(Ⅲ)又被 Na2S2O4 还原再生。

最新转录组学研究证实，该铁循环过程可上调胞外电子传递相关基因和导电生物膜形成相关

基因的表达[31]。这些基因编码的蛋白搭建起跨膜电子通道，促进导电生物膜中不同功能微生物

实现直接种间电子传递[31]。同时，铁还原驱动的胞外电子传递进一步促进胞内碳代谢，为脱氯

过程提供充足能量[31]。由此可见，Na2S2O4 可通过化学-微生物协同机制，构建以 Fe(Ⅲ)-Fe(Ⅱ)

循环为核心的电子传递网络，从基因表达到代谢功能系统性激活脱氯反应体系，从而显著促进

DDT 还原脱氯降解。 

3.3 纳米 Fe3O4 与 Na2S2O4交互作用促进 DDT 还原脱氯机制 

从第 21 天至培养结束，Fe3O4+Na2S2O4 和 S-Fe3O4+Na2S2O4 处理的 Eh 显著低于 Na2S2O4

和 S-Na2S2O4 处理（图 2b），说明纳米 Fe3O4 的加入可维持反应体系的强还原性。主要原因可

能是 S2O4
2⁻ 可通过式（3）途径生成还原性更弱的产物，而纳米 Fe3O4 的加入可强化式（2）的

反应，与式（3）途径形成竞争，进而抑制反应体系 Eh 的升高[14]。整个培养期间，吸附态 Fe(Ⅱ)

的含量始终呈现 Fe3O4+Na2S2O4 > Fe3O4 的规律（图 3a），除了 Na2S2O4 可将 Fe(Ⅲ)还原为 Fe(Ⅱ)

之外，另一方面的原因是异化铁还原菌属于厌氧微生物，而 S2O4
2⁻ 营造的强还原性环境可提

高异化铁还原菌等功能微生物的活性，进而促进 Fe(Ⅲ)的微生物还原，生成吸附态 Fe(Ⅱ) [22]。 

2S2O4
2⁻ +H2O→2HSO3⁻ +S2O3

2⁻    （3） 

由图 4 可知，S-Na2S2O4处理的 DDT 残留量在前 7 d 下降最快，之后的消减速率骤降，但

S-Fe3O4+Na2S2O4 处理的 DDT 消减速率显著高于 S-Na2S2O4。这是由于纳米 Fe3O4 的加入抑制

了 Na2S2O4 自身的分解，促进了 Fe(Ⅲ)的非生物还原生成 Fe(Ⅱ)，Fe(Ⅱ)可将电子转移给 DDT

促进其非生物还原脱氯。Fe3O4+Na2S2O4处理较 Na2S2O4处理的 DDT 降解效果显著增强，是因

为纳米 Fe3O4 可提高微生物胞外电子传递效率及有机氯降解功能微生物活性[6-7]，进而促进

DDT 还原脱氯降解。 

对土壤中可提取态 DDT 残留量与溶解态及吸附态 Fe(Ⅱ)含量、反应体系的 Eh 及 pH 之间

进行皮尔逊（Pearson）相关性分析（表 3）。结果显示，可提取态 DDT 残留量与吸附态 Fe(Ⅱ)

含量之间呈极显著负相关关系（P<0.01），表明吸附态 Fe(Ⅱ)是驱动DDT还原脱氯的关键因子。

采用三因素方差分析来研究整个培养周期内微生物、纳米 Fe3O4、Na2S2O4对于 DDT 厌氧降解

的交互作用。结果表明（表 4），微生物、纳米 Fe3O4 以及 Na2S2O4 之间不存在显著交互作用

（P>0.05）。微生物、纳米 Fe3O4 以及 Na2S2O4均能显著促进 DDT 厌氧降解（P<0.05），且由效

应量（η2）可以看出，Na2S2O4 的促进作用最大，其次是微生物，纳米 Fe3O4 的促进作用最小。

该结果表明，电子供给是 DDT 还原脱氯的首要限制因素。Na2S2O4 作为外源强还原剂，直接

向体系注入大量电子，迅速激活脱氯反应，因此贡献最大。微生物作为持续性的电子供体（通

过代谢有机物产生电子）和 Fe(Ⅱ)的再生者，贡献次之。纳米 Fe3O4 本身不提供电子，主要起

电子传导和 Fe(Ⅱ)载体的增效作用，因此单因素贡献最小，但其存在能显著增强 Na2S2O4 和微

生物的作用效果。纳米 Fe3O4 与 Na2S2O4 耦合能够优化电子从 Na2S2O4 和微生物向 DDT 传递

的效率，使有限的电子资源发挥更大的脱氯效能，因此，Fe3O4+Na2S2O4 处理体系的 DDT 能

够维持更高的脱氯速率。 
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表 3 可提取 DDT 残留量与溶解态及吸附态 Fe(Ⅱ)含量、Eh 及 pH 的皮尔逊（Pearson）相关性 

Table 3 Pearson correlation analysis between DDT residues and dissolved Fe(Ⅱ), absorbed Fe(Ⅱ), Eh, pH 

  
DDT 

溶解态 Fe(Ⅱ) 

Dissolved Fe(Ⅱ) 

吸附态 Fe(Ⅱ) 

Adsorbed Fe(Ⅱ) 
Eh pH 

DDT 1 -0.83*** -0.87*** 0.08 -0.31* 

溶解态 Fe(Ⅱ) Dissolved Fe(Ⅱ)  1 0.90*** -0.38** 0.47*** 

吸附态 Fe(Ⅱ) Adsorbed Fe(Ⅱ)   1 -0.22 0.45*** 

Eh    1 -0.76*** 

pH         1 

注：“*”表示在 0.05 水平相关性显著，“**”表示在 0.01 水平相关性显著，“***”表示在 0.001 水平相关性显著。Note: “*” indicates 

significant correlation at the 0.05 level, “**” indicates significant correlation at the 0.01 level, “***” indicates significant correlation at the 0.001 

level. 

表 4 主体间效应检验 

Table 4 Testing of intersubjective effects 

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

P η2   P η2   P η2   P η2   P η2   P η2 

微生物 Microorganisms 0.001 0.427  0.013 0.377  0.001 0.473  0 0.562  0 0.585  0 0.646 

纳米 Fe3O4 Nano-Fe3O4 0.15 0.122  0.024 0.284  0.027 0.241  0.005 0.352  0.008 0.356  0.015 0.318 

Na2S2O4 0 0.862  0 0.791  0 0.798  0 0.836  0 0.832  0 0.913 

微生物×纳米 Fe3O4
① 0.415 0.043  0.713 0.009  0.176 0.123  0.431 0.041  0.231 0.091  0.243 0.077 

微生物×Na2S2O4
② 0.256 0.074  0.543 0.017  0.354 0.051  0.574 0.019  0.312 0.067  0.012 0.352 

纳米 Fe3O4×Na2S2O4
③ 0.269 0.075  0.134 0.131  0.028 0.274  0.059 0.221  0.125 0.135  0.175 0.107 

微生物×纳米

Fe3O4×Na2S2O4 ④ 
0.714 0.009   0.632 0.012   0.816 0.005   0.734 0.008   0.961 0   0.582 0.013 

注：P，显著性；η2，效应量。 Note: P is significance value; η2 is effect size. ①Microorganisms×nano-Fe3O4, ②

Microorganisms×Na2S2O4,③Nano-Fe3O4×Na2S2O4, ④Microorganisms×nano-Fe3O4×Na2S2O4. 

4 结 论 

本研究结果表明，不同处理体系下 DDT 厌氧降解速率呈现显著差异，其顺序表现为：

Fe3O4+Na2S2O4 > S-Fe3O4+Na2S2O4 > Na2S2O4 > S-Na2S2O4 > Fe3O4 > CK > S-Fe3O4 ≈ S-CK 。

DDT 在厌氧条件下的主要降解产物为 DDD，另有少量 DDE 与 DDMU 生成。受土壤结合残留

效应影响，各处理可提取态降解产物总量仅占 DDT 总消减量的 38.5%~59.6%，且降解产物积

累量越低，其所占 DDT 总消减量的比例越小。进一步分析证实，Na2S2O4、土著微生物及纳米

Fe3O4 均能显著提升 DDT 厌氧降解效率，其中，Na2S2O4 的促进效果最为突出，微生物次之，

纳米 Fe3O4 作用相对较小，三者在促进 DDT 降解过程中未表现出显著的交互作用。本研究证

实，纳米 Fe3O4 与 Na2S2O4 联用并耦合淹水厌氧条件，可高效驱动 DDT 还原脱氯降解，具有

重要的理论价值与应用前景，为有机氯农药污染土壤的高效、低成本修复提供新的技术思路与

科学依据。 
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