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AQDS加速红壤性水稻土中DDT厌氧脱氯效应研究
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摘 要  电子供体基质和电子穿梭体对电子转移过程有重要影响，进而可能影响厌氧反应体系中2,2-双（4-氯苯基）-1,1,1-三氯乙烷DDT还原脱氯降解。为了阐明电子供体基质正丁酸与电子穿梭体蒽醌-2,6-二磺酸盐（AQDS）对红壤性水稻土中DDT还原脱氯效果的影响，本研究采用厌氧土壤培养试验并设定以下5个处理：①灭菌对照，②对照，③正丁酸，④AQDS，⑤正丁酸+AQDS。结果表明，厌氧培养20 d后，土壤中DDT可提取态残留量减少了85.2%~96.3%。DDT厌氧脱氯降解的主要产物为DDD。添加正丁酸在培养前8d显著提高产CH4速率，而对DDT脱氯降解无显著促进作用，第8 天之后，随着产CH4速率降低，添加正丁酸处理的DDT脱氯速率逐渐升高。添加AQDS显著增强土壤还原性并加速Fe(Ⅲ)氧化物还原生成电子供体Fe(Ⅱ)，进而显著促进DDT还原脱氯降解。同时添加正丁酸和AQDS对促进DDT还原脱氯的效果最佳，但是正丁酸和AQDS对加速DDT还原脱氯无显著交互作用。本研究结果对于制定DDT污染土壤的高效原位修复技术方案具有指导意义。
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2,2-双（4-氯苯基）-1,1,1-三氯乙烷（DDT），是首批被列入《关于持久性有机污染物的斯德哥尔摩公约》受控名单的持久性有机污染物（POPs）之一[1]。由于DDT的高残留性和持久性，并且近年来含DDT杂质的三氯杀螨醇的大量使用，导致目前我国许多地区农田中仍可检出DDT，且有些地区的残留较严重[2-5]。由于其亲脂性，DDT一旦进入土壤就会被其中的有机组分牢固吸附，很难迁移至其他介质中，从而导致土壤中DDT浓度远高于水体和大气[6]。农田土壤中的DDT可被作物吸收而危及农产品质量安全，因此，如何加速消除土壤中的DDT成为近年来亟待解决的重要土壤环境问题。

原位降解是净化土壤中POPs污染的重要方式，微生物作用是土壤中POPs原位降解的主要途径[4]。由于DDT含有较多的氯取代基，氯原子强烈的吸电子性使其很难被好氧微生物氧化降解，而在厌氧条件下，DDT较易发生还原脱氯作用[7]。经过脱氯反应脱除氯取代基后，使其毒性和持久性大大降低，更易被好氧微生物进一步降解，直至完全矿化[8]。因此，厌氧条件下的还原脱氯反应是DDT有效降解的关键。还原脱氯降解是一个得到电子的过程并需要消耗能量，厌氧条件下，由还原剂提供电子，通过微生物将电子转移至最终的电子受体DDT上，即厌氧还原脱氯是在得到电子的同时脱去一个氯取代基[9]。

红壤性水稻土中大量的天然铁氧化物可促使一些氯代有机污染物发生还原脱氯降解[10]。因为厌氧条件下铁还原菌能够氧化电子供体基质，将电子传递给三价铁/Fe(Ⅲ)氧化物，Fe(Ⅲ) 氧化物得到电子被还原成二价铁/Fe(Ⅱ)，Fe(Ⅱ)可作为电子供体将电子传递给氯代有机物使其脱去一个氯取代基完成还原脱氯过程[11]。此外，研究发现一些铁还原菌具有直接还原脱氯作用[12]。因此，研究红壤性水稻土中氯代POPs加速降解潜力具有重要的实际意义。

研究表明，H2是有效促使氯代POPs还原脱氯的直接电子供体，但直接向污染土壤通入H2存在很大困难。人们通常使用有机物，如脂肪酸、醇类、糖类等，作为电子供体基质[13-14]，因为许多厌氧微生物可以分解有机物而产生H2。厌氧条件下，土壤中存在多种还原反应，由于还原脱氯所释放的自由能较高，脱氯微生物与H2的亲和能力很强，在H2浓度较低的条件下还原脱氯也能够发生[15]。因此，维持较低的H2浓度有利于避免其他厌氧微生物，如产甲烷菌等，与还原脱氯菌竞争电子，有效的方法通常是采用一些生成H2分压较小的电子供体基质。

反应体系中电子转移过程对还原脱氯起关键作用，因此，在电子供体存在条件下电子穿梭体对氯代POPs还原脱氯非常重要。腐殖质作为土壤中含量丰富且稳定存在的一类复杂有机物，对土壤中的氧化还原反应起重要作用[16-17]。研究表明，在一些代谢途径中腐殖质分子中的醌类基团能够作为胞外电子受体[18]，同时该基团获得的电子能够提供给脱氯微生物进行还原脱氯降解[19]，因此醌类起到电子传递体/穿梭体的作用。由于腐殖质结构复杂，实验室中常用其同类物蒽醌-2, 6-二磺酸盐（anthraquinone-2,6-disulfonate, AQDS）进行研究。大量研究证实，AQDS能够起到电子穿梭体的作用，在微生物和电子供体/电子受体之间传递电子[17,20]。然而，关于电子供体基质和AQDS与红壤性水稻土中铁氧化物交互作用对其中DDT还原脱氯的影响鲜有报道。
本文选择红壤性水稻土进行研究。为了阐明电子供体基质及电子穿梭体对加速红壤性水稻土中典型氯代POPs还原脱氯的效果及其机理，本研究采用人为添加一定量DDT的污染土进行试验，选择正丁酸作为电子供体基质，AQDS作为电子穿梭体，分析土壤中DDT还原脱氯速率与有机物分解过程及Fe(Ⅲ)还原生成具有加速脱氯功能的Fe(Ⅱ)动态之间的内在联系。研究结果将为探索加速土壤中氯代POPs消减途径提供科学依据。
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1.1 供试土壤理化性质与污染土的制备

供试土样为江西省鹰潭地区的红壤性水稻土（28°12′N，116°55′E），取0～20 cm表层土，风干后，过2 mm筛备用。供试土壤的基本理化性质如下： pH为5.1，有机质含量为35 g kg-1，可溶性有机碳含量为40.2 mg kg-1，游离氧化铁含量为27.3 g kg-1，无定形氧化铁含量为2.1 g kg-1，土壤中Fe(Ⅲ)与Fe(Ⅱ)的含量之比为20.7，黏粒、粉粒和砂粒含量分别为26.5%、42.1%和31.4%，具体分析方法参见文献[21]。土壤中DDT、DDD、DDE和DDMU的背景值分别为13.5、11.5、7.1和3.2 ng g-1。

称取50 mg的DDT使其完全溶解于100 ml的丙酮，将含有DDT的丙酮溶液加入140 g细石英砂中（100目），充分搅拌至丙酮全部挥发，制成DDT均匀污染的石英砂。称取5 g污染石英砂和500 g土壤拌匀，即得到DDT浓度为9.9 µmol kg-1的污染土壤，室温放置1周后备用。由于土壤对DDT的固持作用以及分析过程中DDT的损失，气相色谱检测到土壤中DDT的初始浓度为8.2 µmol kg-1。

1.2 试验仪器与化学试剂

安捷伦（Agilent，6890）气相色谱仪-ECD检测器63Ni；安捷伦7683自动进样器（Agilent, USA）；岛津（Shimadzu，GC-12A）气相色谱仪-FID检测器；生化培养箱（LRH-250，上海印溪）；旋转蒸发仪（RE-3000，上海亚荣）。

DDT、2,2-双（4-氯苯基）-1,1-二氯乙烷（DDD）、2,2-双（4-氯苯基）-1,1-二氯乙烯（DDE）和2,2-双（4-氯苯基）-1-一氯乙烷（DDMU）标样（纯度≥99.5%）由德国Ehrenstorfer博士提供；AQDS（纯度 > 97%）和哌嗪-1,4-二乙磺酸（PIPES，纯度 > 98%）由美国 Sigma-Aldrich公司提供。正己烷、丙酮、二氯甲烷和正丁酸（分析纯）由上海国药集团化学试剂有限公司生产；无水硫酸钠在400ºC下干燥4 h后备用；硅胶在130ºC下保持18 h后，加入3.3%去离子水混匀，平衡6 h后待用。

1.3 试验设计

    本研究设以下5个处理：①灭菌土对照（灭菌对照）；②DDT污染土壤（对照）；③DDT污染土壤+正丁酸（正丁酸）；④DDT污染土壤+AQDS（AQDS）；⑤DDT污染土壤+正丁酸+AQDS（正丁酸+AQDS）。土壤灭菌处理采用γ射线辐照灭菌（60Co源，辐照剂量为50kGy）[22]。将600 g污染土壤装入1L棕色广口瓶，正丁酸按10 mmol kg-1土壤的比例添加，AQDS按0.1 mmol kg-1土壤的比例添加。加入50 mmol L-1的PIPES缓冲溶液使土壤pH保持7.0，并使土壤表面水层高度保持1.5 cm，瓶中气体体积约为500 ml，塞紧瓶塞后，从通气管通入高纯氮气30 min排氧，然后用止水夹夹紧通气口连接的硅胶管，使培养瓶达到严格密封厌氧条件，随后将培养瓶置于25℃的生化培养箱中避光培养。试验设3个重复。培养周期为20 d，每4 d取一次土壤样品和气体样品，测定其中的DDT及其降解产物含量，并测定土壤中Fe(Ⅱ)含量；分析每天CH4释放速率；每次取样时测土壤氧化还原电位（Eh）。每次取样完毕后，通氮30 min除氧后密封，继续培养。

1.4 分析方法

每次采样之前，采用PHB-06型mV计（南京骄远分析仪器有限公司生产）测定土壤Eh。每周用不锈钢土钻取土壤样品约10 g，用于测定其中的DDT及其降解产物和Fe(Ⅱ)含量。称取土样约1 g置于50 ml离心管中，加入30 ml正己烷/丙酮（4/1，体积比），于25℃，60KHz条件下超声萃取2 h后，将提取液转移至梨形瓶，在45℃旋转蒸发至2 ml左右，经过填有2 g Na2SO4和1 g硅胶的SPE柱净化，净化时用15 ml体积比为9/1的正己烷/二氯甲烷淋洗，再将淋洗液旋转蒸发浓缩定容至2 ml，采用安捷伦气相色谱仪-ECD检测器测定DDT及其降解产物的浓度。气相色谱测定条件为：DB-5柱（30.0 m×0.32 mm×0.25 µm），载气为N2，采用不分流进样，进样量为1 µl，进样口温度为200℃，检测器温度为300℃。升温程序：柱初温为160ºC，保持2 min，以5℃ min-1的速度升温至290℃，保持1 min。
称取土样约1 g于50 ml离心管中，加入40 ml 0.5 mol L-1的盐酸，震荡提取1.5 h后离心过0.22 µm滤膜，取1 ml滤液加入1mol L-1的碳酸钠缓冲溶液2 ml和1g L-1的邻菲罗啉2 ml显色1 h后，采用紫外—可见分光光度计于510 nm测定其中Fe(Ⅱ)的浓度，具体分析方法参见文献[22]。
甲烷浓度采用岛津气相色谱仪-FID检测器测定，分离柱填料为Poropak Q (80/100mesh)，柱长为2m。柱温、进样器和检测器温度分别为80℃、200℃和200℃，载气（N2）流速为30 ml min-1，H2和空气流速分别为20和50 ml min-1，详细测定和分析方法参见文献[23]。
1.5 质量控制与数据分析

    DDT及其降解产物采用单一标准样品进行定性，通过对比色谱的保留时间确定物质种类；采用外标法进行定量：采用浓度为0、2、4、6、8、10 μmol L-1的DDT、DDD、DDE和DDMU混合标准溶液绘制标准曲线，将样品中各物质的色谱峰面积与标准曲线的峰面积进行比较，确定物质含量。在样品测定之前，进行了收率试验，本试验测得的DDT、DDD、DDE和DDMU回收率分别为(86.4±7.2)%、(87.3±9.5)%、(86.3±8.9)%和(85.1±7.7)%。显著性差异分析由SPSS 18.0完成，显著性水平为0.05。
2 结果与讨论

2.1 土壤Eh的变化
表1为各处理在整个培养周期内的土壤Eh变化动态。可以看出，从培养开始至第12 天，各处理的土壤Eh大小顺序为：灭菌对照>对照>AQDS>正丁酸>正丁酸+AQDS（p < 0.05）。从第16 天至培养结束，土壤Eh仍然是灭菌对照处理最大，其次为对照处理，再次是AQDS处理，正丁酸和正丁酸+AQDS处理的土壤Eh最小（p < 0.05），而土壤Eh在正丁酸和正丁酸+AQDS处理之间无显著差异（p > 0.05）。该结果表明，灭菌土壤的还原性最弱；添加电子供体基质正丁酸能显著增强土壤还原性，主要因为正丁酸在厌氧条件下能够发酵生成还原性产物，如甲烷、氢气等[24-25]，进而降低反应体系的Eh；添加电子穿梭体AQDS也能够使土壤还原性增强，但较添加正丁酸的效果弱，因为AQDS对土壤中的氧化还原反应起重要作用，它能够在微生物和电子供体/电子受体之间传递电子[17,20]，进而加快氧化还原反应速率，生成还原性产物使土壤Eh降低。整体而言，添加正丁酸+AQDS对增强土壤还原性的效果最佳，但添加正丁酸+AQDS的效果弱于单一添加正丁酸和单一添加AQDS的作用之和。
表1不同处理土壤Eh（mV）的变化过程
Table 1 Temporal variation of soil Eh (mV) relative to treatment
	处理

Treatment
	时间 Time (d)

	
	0 
	4 
	8 
	12 
	16 
	20 

	灭菌对照 Sterile control
	-59±13a
	-53±16a
	-67±15a
	-49±21a
	-74±17a
	-61±20a

	对照 Control
	-158±26b 
	-174±18b 
	-183±23b 
	-213±31b 
	-208±32b 
	-197±22b 

	正丁酸 n-Butyric acid
	-374±22d 
	-385±27d 
	-418±43d
	-387±41d 
	-384±42d 
	-372±46d 

	AQDS
	-305±29c
	-329±13c 
	-319±21c 
	-287±19c 
	-307±17c
	-268±23c 

	正丁酸+AQDS n-Butyric acid+AQDS
	-455±36e 
	-471±33e 
	-494±30e 
	-469±36e 
	-397±42d 
	-410±53d 


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 denotethe significant difference at p < 0.05. The same below
2.2  Fe(Ⅱ)含量的变化
表2为各处理土壤Fe(Ⅱ)含量的变化动态。在整个培养过程中，灭菌对照处理的Fe(Ⅱ)含量保持在3.4~5.5 mmol kg-1的低水平范围。其余4个处理的Fe(Ⅱ)含量变化规律如下：培养开始时，土壤Fe(Ⅱ)含量较低，仅为5.3~7.7 mmol kg-1，且在4个处理之间无显著差异（p > 0.05）；第4 天时，4个处理的土壤Fe(Ⅱ)含量均显著增加，正丁酸处理的土壤Fe(Ⅱ)含量显著高于对照，AQDS和正丁酸+AQDS处理的土壤Fe(Ⅱ)含量显著高于对照和正丁酸处理（p < 0.05），但土壤Fe(Ⅱ)含量在AQDS和正丁酸+AQDS处理之间无显著差异（p > 0.05）。从第8 天到第12 天，4个处理的土壤Fe(Ⅱ)含量仍显著增加，且各处理土壤Fe(Ⅱ)含量的高低顺序为：正丁酸+AQDS>AQDS>正丁酸>对照（p < 0.05）；第16 天时，该4个处理的土壤Fe(Ⅱ)含量升高至44.6~95.8 mmol kg-1，且正丁酸+AQDS处理的Fe(Ⅱ)含量最高，正丁酸和AQDS处理的土壤Fe(Ⅱ)也显著高于对照（p < 0.05），但土壤Fe(Ⅱ)含量在正丁酸和AQDS处理之间无显著差异（p > 0.05）；然后，正丁酸处理的土壤Fe(Ⅱ)含量继续显著增加，但其余处理的土壤Fe(Ⅱ)含量保持稳定，因此，在培养结束时，正丁酸处理的土壤Fe(Ⅱ)含量与正丁酸+AQDS处理无显著差异（p > 0.05），AQDS处理的土壤Fe(Ⅱ)含量也显著高于对照但低于正丁酸+AQDS和正丁酸处理（p < 0.05）。该结果表明，灭菌处理限制了铁还原菌将Fe(Ⅲ) 氧化物还原为Fe(Ⅱ)；土壤中添加电子供体基质正丁酸能够显著促进Fe(Ⅲ)氧化物还原生成Fe(Ⅱ)，主要原因可能是正丁酸在厌氧条件下发酵分解生成的H2能够作为Fe(Ⅲ) 氧化物还原的电子供体[13]，而且正丁酸作为营养源可能刺激铁还原菌生长，因为前人研究表明，外加有机酸能够作为营养源增加铁还原菌的丰度[11,22]；添加AQDS也能够显著促进Fe(Ⅲ) 氧化物还原生成Fe(Ⅱ)，因为AQDS作为电子穿梭体能通过加速铁还原菌和铁氧化物之间的电子传递，促进Fe(Ⅲ) 氧化物还原生产Fe(Ⅱ)[20,26]。整体而言，添加正丁酸+AQDS对增强土壤还原性的效果最佳，但正丁酸和AQDS对促进Fe(Ⅲ) 氧化物还原生成Fe(Ⅱ)无显著交互作用（p > 0.05）。
表2 不同处理土壤中Fe(Ⅱ)含量变化动态

Table 2 Dynamics of Fe(Ⅱ) content in the soil under incubation relative to treatment (mmol kg-1)
	处理

Treatment
	时间 Time (d)

	
	0 
	4 
	8 
	12 
	16 
	20 

	灭菌对照 Sterile control
	3.4±1.5b
	3.0±0.6d
	4.2±1.2e
	4.9±0.8e
	5.6±1.1d
	5.5±1.0d

	对照 Control
	5.3±1.3a 
	19.3±3.6c 
	27.0±3.2d 
	33.8±4.1d 
	44.6±4.0c 
	46.9±5.7c 

	正丁酸 n-Butyric acid
	6.6±1.0a
	28.1±2.7b 
	35.9±3.2c 
	46.9±3.6c
	69.0±0.5b 
	88.8±8.1a

	AQDS
	6.0±0.8a 
	38.9±3.9a 
	46.3±2.9b 
	63.9±6.0b
	70.5±1.0b 
	74.7±6.9b 

	正丁酸+AQDS n-Butyric acid+AQDS
	7.7±1.1a 
	42.0±4.3a 
	58.2±3.1a 
	75.0±5.6a 
	95.8±0.4a 
	93.0±10.3a 


2.3 CH4生成速率的变化
培养过程中土壤表层CH4生成速率的变化规律如图1所示。可以看出，除灭菌处理的CH4生成速率一直很低外，所有处理的CH4生成速率均呈先增加后下降的趋势。在整个培养过程中，对照和AQDS处理的CH4生成速率在第12 天时达到峰值，分别为0.58 mmol kg-1 d-1和0.55 mmol kg-1 d-1，且在整个培养过程中CH4生成速率在对照和AQDS处理之间无显著差异（p > 0.05）；正丁酸和正丁酸+AQDS处理的CH4生成速率均在第8 天达到峰值，分别为2.37 mmol kg-1 d-1和2.26 mmol kg-1 d-1，在整个培养过程中CH4生成速率在正丁酸和正丁酸+AQDS处理之间亦无显著差异（p > 0.05）。但正丁酸和正丁酸+AQDS处理的CH4生成速率显著高于对照和AQDS处理（p < 0.05）。该结果表明，灭菌处理杀死了大量的产CH4菌，抑制了CH4生成；添加正丁酸显著促进CH4生成，是因为正丁酸厌氧分解生成乙酸和H2，而产甲烷菌主要利用乙酸作为产甲烷的基质[27]；添加AQDS对甲烷生成无显著影响。
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图1 不同处理的甲烷生成速率随培养时间的变化
Fig. 1 Temporal variation of methane generation rate in the soil under incubation relative to different treatment
2.4土壤中DDT可提取态残留量的变化规律
各处理土壤中DDT可提取态残留量随培养时间的变化过程见图2。在整个培养过程中，灭菌处理的土壤中DDT下降速率显著低于其余4个处理，厌氧培养20 d后，灭菌处理土壤中DDT可提取态残留量仅减少了3.1 μmol kg-1，占DDT初始量的38.4%。在整个培养过程中，对照和添加正丁酸处理的土壤中DDT可提取态残留在前4d快速下降，然后下降速率逐渐减小；AQDS和正丁酸+AQDS处理的土壤中DDT可提取态残留在前4d迅速下降，随后下降速率显著减小，至培养结束时DDT可提取态残留基本达到平衡。厌氧培养2 0d后，除灭菌处理外的4个处理土壤中DDT可提取态残留量减少了7.0~7.9 μmol kg-1，占DDT初始量的85.2%~96.3%。在培养的前8 d，DDT残留量在正丁酸和对照处理之间无显著差异（p > 0.05），而正丁酸+AQDS和AQDS处理的DDT残留量显著低于对照，而且正丁酸+AQDS处理的DDT残留量最低（p < 0.05）。从第12 天至培养结束，除灭菌处理外的4个处理土壤中DDT可提取态残留量高低顺序为：对照>正丁酸>AQDS>正丁酸+AQDS（p < 0.05）。
将DDT转化动态采用一级反应动力学方程进行拟合（表3）。结果发现，各处理土壤中DDT转化速率大小顺序为：正丁酸+AQDS>AQDS>正丁酸>对照>灭菌对照（p < 0.05）。但正丁酸和AQDS对促进DDT消减无显著交互作用（p > 0.05）。该结果表明，灭菌处理显著抑制土壤中DDT消减；单一添加正丁酸或AQDS均能够显著促进DDT消解，而且添加AQDS的效果更好；同时添加正丁酸和AQDS对促进DDT消解的效果最佳。
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图2不同处理土壤中DDT可提取态残留量随培养时间的变化

Fig. 2 Temporal variation of content of extractable DDT residue in the soil under incubation relative to different treatment
表3 不同处理土壤中DDT转化一级动力学常数k (d-1)
Table 3 First-order kinetic constants k (d-1) of DDT transformation in the soil under incubation relative to different treatment
	处理

Treatment
	k(d﹣1)
	r

	灭菌对照 Sterile control
	0.022±0.004e
	0.997

	对照 Control
	0.091±0.007d
	0.989

	正丁酸 n-Butyric acid
	0.114±0.005c
	0.998

	AQDS
	0.123±0.006b
	0.937

	正丁酸+AQDS n-Butyric acid+AQDS
	0.149±0.016a
	0.944


2.5 土壤中DDT脱氯产物生成动态

本试验检测到DDT的主要脱氯降解产物为DDD。各处理土壤中DDD生成动态见图3。可以看出，在整个培养过程中，灭菌处理的土壤中DDD生成量很少，最高时仅为0.2 μmol kg-1；其余4个处理的DDD生成量均随培养时间逐渐增加，第20 天时，4个处理土壤中DDD生成量达2.0~3.9 μmol kg-1。在培养开始的前8 d，正丁酸处理的DDD生成与对照相比无显著差异（p > 0.05），从第12 天至培养结束，正丁酸处理的DDD生成速率显著高于对照（p < 0.05）。AQDS和正丁酸+AQDS处理的DDD生成速率均显著高于对照和正丁酸处理，而且正丁酸+AQDS处理的DDD生成最快（p < 0.05）。
在非灭菌处理中，除DDD之外，本试验还检测到DDT的脱氯产物DDE和DDMU（表4）。整体而言，DDE和DDMU生成量随培养时间逐渐增加，而且DDE的生成速率高于DDMU，但DDE和DDMU生成量远低于DDD。整体而言，对照处理的DDE和DDMU生成速率小于正丁酸、AQDS和正丁酸+AQDS处理（p < 0.05），而DDE和DDMU生成速率在正丁酸、AQDS和正丁酸+AQDS处理之间无显著差异（p > 0.05）。前人研究表明，DDT主要脱氯产物为DDD、DDE和DDMU[28]，本研究发现，在厌氧培养的红壤性水稻土中，DDD为DDT的主要脱氯产物，DDE和DDMU的生成量很少。而且本研究表明DDD作为DDT的主要降解产物具有很强的持久性，添加正丁酸和AQDS对促进DDD继续脱氯的效果并不十分显著，因此下一步有必要针对加速DDD脱氯降解的技术方案进行研究。
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图3 不同处理土壤中DDD生成动态

Fig.3 Dynamics of DDD formation in the soil under incubation relative to different treatment
表4 各采样时间不同处理土壤中DDE和DDMU生成量
Table 4 Generated quantities of DDE and DDMU at each sampling time in the soil under incubation relative to different treatment (μmol kg-1)
	处理
Treatment
	DDE (μmol kg-1)
——————————————————————————————————————

	
	4 d
	8 d
	12 d
	16 d
	20 d

	灭菌对照①
	—
	—
	—
	—
	—

	对照②
	0.03±0.00b
	0.08±0.01a
	0.12±0.01a
	0.15±0.01a
	0.12±0.02b

	正丁酸③
	0.04±0.00ab
	0.07±0.01a
	0.13±0.01a
	0.17±0.02a
	0.20±0.02a

	AQDS
	0.04±0.01a
	0.08±0.01a
	0.14±0.02a
	0.17±0.02a
	0.21±0.03a

	正丁酸+AQDS
	0.05±0.01a
	0.07±0.00a
	0.14±0.02a
	0.17±0.03a
	0.21±0.02a

	处理
Treatment
	DDMU (μmol kg-1)
————————————————————————————————————

	
	4 d
	8 d
	12 d
	16 d
	20d

	灭菌对照①
	—
	—
	—
	—
	—

	对照②
	0.02±0.01a
	0.03±0.00b
	0.05±0.02a
	0.04±0.01b
	0.06±0.01b

	正丁酸 ③
	0.02±0.00a
	0.03±0.00b
	0.07±0.01a
	0.09±0.02a
	0.08±0.01ab

	AQDS
	0.04±0.02a
	0.05±0.01a
	0.08±0.02a
	0.09±0.01a
	0.09±0.01a

	正丁酸+AQDS
	0.03±0.01a
	0.06±0.01a
	0.07±0.01a
	0.11±0.02a
	0.10±0.01a


注：“-”表示未检出 Note: “-”was no determination  ①Sterile control，②Control，③n-Butyric acid
    DDT脱氯产物总量随培养时间的变化动态如图4所示。可以看出，在整个培养过程中，灭菌处理的土壤中DDT脱氯产物总量远远低于其余4个处理；在培养的前8 d，正丁酸处理的DDT脱氯产物总量与对照相比无显著差异（p > 0.05），而AQDS和正丁酸+AQDS处理的DDT脱氯产物总量显著高于对照，而且正丁酸+AQDS处理的DDT脱氯产物总量最高（p < 0.05）。从第12 天到培养结束，除灭菌处理外的其余4个处理土壤中DDT脱氯产物总量高低顺序为：正丁酸+AQDS> AQDS>正丁酸>对照（p < 0.05）。分析表明，正丁酸和AQDS对加速DDT还原脱氯无显著交互作用（p > 0.05）。

    培养结束时，非灭菌处理的DDT脱氯产物总量为2.2~4.3 μmol kg-1，占DDT初始量的24.1%~47.2%，远小于DDT可提取态残留的减少量（85.2%~96.3%）；而且灭菌处理的DDT可提取态残留量减少了3.1 μmol kg-1，而DDT脱氯产物总量最高仅为0.2 μmol kg-1。由于DDT及其降解产物的蒸汽压很低，辛醇/水分配系数很高，在淹水条件下DDT及其脱氯产物的挥发损失量很少。因此，一部分DDT及其降解产物在有机质和黏土矿物等土壤组成导致的非生物固持作用下，在土壤中形成了结合态残留而不能被提取出来。由图2和图4可见，结合残留主要发生在培养的前4 d。结合态残留是被土壤黏粒和有机质牢固锁定而暂时失去生物活性和可降解性的部分，但随着土壤条件改变又可以释放出来重新具有生物活性[29]。
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图4不同处理土壤中DDT脱氯产物总量随培养时间的变化

Fig. 4 Temporal variation of the sum of DDT dechlorination products in the soil under incubation relative to different treatment
    结果表明，添加正丁酸在培养的前8 d对DDT脱氯降解无显著影响，而在后期显著促进DDT脱氯降解，主要原因有以下3点：第一，添加正丁酸在前8d显著增加产CH4速率（图1），而CH4的生成与还原脱氯竞争电子[25]，第8 天之后，随着产CH4速率降低，正丁酸发酵生成的直接电子供体H2能够促进DDT脱氯降解[30]。第二，添加正丁酸能够显著增加土壤中Fe(Ⅱ)含量（表2），表明正丁酸能够刺激铁还原菌将Fe(Ⅲ)氧化物还原为Fe(Ⅱ)，Fe(Ⅱ)作为还原剂能够有效促进DDT还原脱氯降解[11,31]。第三，研究表明，Fe(Ⅲ)氧化物还原能够快速降低反应体系的H2分压[32]，进而抑制产甲烷过程与还原脱氯竞争电子，所以添加正丁酸能够在第8 天之后显著促进DDT脱氯降解。

    本研究表明，添加AQDS在整个培养过程中显著促进DDT脱氯降解，主要原因有以下3点：第一，添加AQDS显著提高反应体系的还原性（表1），因此促进DDT还原脱氯。第二，由于AQDS能够在铁还原菌和Fe(Ⅲ)氧化物之间传递电子[20,22]，因此，添加AQDS显著增加土壤中Fe(Ⅱ)含量（表2），Fe(Ⅱ)作为电子供体能够有效促进DDT还原脱氯降解[11,31]。第三，AQDS能够在脱氯微生物和DDT分子之间传递电子[22]，进而有效促进DDT还原脱氯。

    同时添加正丁酸和AQDS对促进DDT还原脱氯的效果最佳。主要原因有以下几点：首先，添加正丁酸+AQDS显著提高反应体系的还原性（表1），进而促进DDT还原脱氯。其次，添加正丁酸能够发酵生成直接电子供体H2，AQDS能够将H2从铁还原菌传递给铁氧化物，进而加速Fe(Ⅲ)氧化物还原生成Fe(Ⅱ)（表2），Fe(Ⅱ)作为电子供体加速DDT还原脱氯[12,20]。此外，随着正丁酸发酵生成大量H2，AQDS能够将H2从脱氯微生物传递给DDT分子，进而促进DDT还原脱氯。尽管同时添加正丁酸和AQDS也显著增加产CH4速率，但在电子穿梭体AQDS帮助下，DDT脱氯速率在整个培养过程中能够维持较高水平，表明AQDS能够提高脱氯微生物获得电子的效率。因此，同时添加电子供体基质和电子穿梭体是促进DDT还原脱氯的理想措施。
    本研究发现，灭菌处理的DDT脱氯产物总量很少，表明DDT还原脱氯过程需要微生物的参与。由于微生物能够分解电子供体基质生成直接电子供体H2[13-14]，Fe(Ⅲ)氧化物还原生成还原脱氯的电子供体Fe(Ⅱ)也需要铁还原微生物的参与[11]，而且微生物能将电子传递给DDT使其发生还原脱氯反应[17,20]。因此，DDT还原脱氯是微生物—化学耦合的复杂过程。
2.6 产甲烷、三价铁还原与还原脱氯的关系

    由于在土壤中存在多个还原反应，如产CH4过程，Fe(Ⅲ)氧化物还原、还原脱氯等，H2为这些还原反应的直接电子供体[25]，但这些反应对H2最低临界浓度的要求不同，如还原脱氯<0.3 nmol L-1，Fe(Ⅲ)还原0.1~0.8 nmol L-1，产甲烷5~95 nmol L-1[33]。由于脱氯微生物与H2之间的吸引力很强，而且还原脱氯所释放的自由能较高，在H2浓度较低的条件下还原脱氯也能够发生[15]。因此，添加缓释H2的电子供体基质能够有效避免产甲烷过程与还原脱氯竞争电子。本研究发现，添加正丁酸在前8 d显著促进产甲烷速率，而对DDT还原脱氯无显著促进作用，表明正丁酸不是理想的缓释H2电子供体基质。
    由于Fe(Ⅲ)还原与还原脱氯所需的H2分压均较低，两者之间似乎存在竞争电子的作用。然而，最近研究发现，厌氧条件下铁氧化物存在对还原脱氯降解不仅没有抑制，反而有促进作用[12,32]。主要原因是厌氧条件下铁还原菌能够氧化电子供体基质，将电子传递给Fe(Ⅲ)，Fe(Ⅲ)得到电子被还原成Fe(Ⅱ)，Fe(Ⅱ)又作为电子供体将电子传递给氯代有机物同时自身失电子后又转化为Fe(Ⅲ)，而氯代有机物得到电子脱去一个氯取代基完成还原脱氯过程，即铁氧化物对还原脱氯起催化作用[11]。而且Fe(Ⅲ)还原能够使体系中H2浓度迅速下降至较低水平，从而有效避免了其他还原反应如产甲烷过程与还原脱氯竞争H2[32]。本研究也发现，Fe(Ⅲ)还原生成的Fe(Ⅱ)量越高，DDT还原脱氯速率越快。
3 结 论
    厌氧条件下，土壤中DDT还原脱氯降解主要生成DDD。由于土壤黏粒和土壤有机质的固持作用，一部分DDT及其降解产物在土壤中形成结合态残留。添加正丁酸在培养前期对DDT还原脱氯无显著影响，但在培养后期显著促进DDT还原脱氯降解。添加AQDS作为电子穿梭体在整个培养过程中显著促进DDT还原脱氯降解。同时添加正丁酸和AQDS对促进DDT还原脱氯的效果最佳。本研究表明，同时添加电子供体基质和电子穿梭体是加速红壤性水稻土中DDT还原脱氯降解的理想措施。
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Effect of AQDS Accelerating Anaerobic Dechlorination of DDT in Hydragric Acrisols
Liu Cuiying1  Wang Zhuang2  Xu Xianghua1  Luo Xueding1
(1 Jiangsu Key Laboratory of Agricultural Meteorology, College of Applied Meteorology, Nanjing University of Information Science and Technology, Nanjing 210044, China)

(2 Jiangsu Key Laboratory of Atmospheric Environment Monitoring and Pollution Control, School of Environmental Science and Engineering, Nanjing University of Information Science and Technology, Nanjing 210044, China)

Abstract  1,1,1-Trichoro-2,2-bis(p-chlorophenyl)ethane (DDT) is one of the most extensively used organochlorine pesticides worldwide. As a result, DDT can be detected in various environmental compartments in recent years, and its concentration is much higher in the soil than in the air and water. Therefore, it is of great significance to develop an efficient technology to remedy DDT contaminated soils. Reductive dechlorination seems to be a crucial pathway for DDT degradation under anaerobic conditions, because the five electrophonic chlorine substitients in an DDT molecule make aerobic oxidative degradation difficult. However, reductive dechlorination requires the addition of two electrons for each chlorine removed. Therefore, the existence of electron donor substance and electron shuttle is vital to electron transfer, and hence may affect the reductive dechlorination of DDT in anaerobic reaction systems. In order to investigate reductive dechlorination rate of DDT in Hydragric Acrisols which is widely distributed in tropical and subtropical regions and contains abundant iron oxides; to examine single and interactive effects of n-butyric acid as electron donor substance and AQDS as electron shuttle on soil microorganisms degrading DDT; and to elucidate relationship between DDT dechlorination and methane generation rate, a batch anaerobic incubation experiment of Hydragric Acrisols was conducted. The experiment was designed to have five treatments, i.e. (1) Sterile control, (2) Control, (3) n-Butyric acid, (4) AQDS, and (5) n-Butyric acid + AQDS, and three replicates for each treatment. The treated samples in sealed culture flasks were incubated at 25 ˚C in darkness for 20 days. During the incubation, gases in the flasks were sampled once every four days for analysis of CH4 concentration, and soil samples, too, for determination of Fe(Ⅱ) contents, DDT and its degradation products, and oxidation-reduction potential (Eh) of the reaction systems were measured simultaneously. Results show that after 20 days of incubation, DDT residue in treatment 1, 2, 3, 4 and 5 decreased by 44.5%, 85.2%, 90.2%, 93.2% and 96.3%, respectively, as compared with the initial value. In terms of first-order kinetic constants (k) of DDT transformation, the five treatments displayed an order of Treatment 5 > Treatment 4 > Treatment 3 > Treatment 2 > Treatment 1. DDD (1,1-dichloro-2,2-bis(4-chlorophenyl)-ethane) was found to be the dominant degradation product of reductive dechlorination of DDT in the current assay. DDE (1,1-dichloro-2,2-bis(4-chlorophenyl)ethylene) and DDMU (1-chloro-2,2-bis(p-chlorophenyl)ethylene) were also detected as the secondary dechlorinated products of DDT, though not much, and the former was higher than the latter. Some non-extractable DDT and its degradation products were detected to be bonded by soil organic matter and clay particles, and hence retained in the soil as residues, mainly in the first 4 days of incubation. During the first 8 days of incubation, Treatment 3 significantly increased CH4 generation rate, but did not do much DDT dechlorination. However, in the days later, with declining CH4 generation rate and rising Fe(Ⅱ) content, DDT dechlorination rate gradually increased in the treatment. The findings indicate that the amendment of n-butyric acid leads to completition for electrons between methanogenesis and reductive dechloriantion of DDT during the early incubation period, which is not conducive to reductive dechloriantion of DDT. The amendment of AQDS significantly increased soil Eh values and accelerated reduction of Fe(Ⅲ) oxides into electron-donor Fe(Ⅱ), thus promoting markedly reductive dechlorination of DDT, which indicate that the quinone moieties in AQDS molecules act as redox modulator promoting DDT dechlorination under anaerobic conditions. Treatment 5, the addition of n-butyric acid + AQDS, was the most efficient in accelerating reductive dechlorination of DDT, but in this effect, no significant interactive effect between the two was observed. The present study has demonstrated that the application of both electron donor substance and electron shuttle is an ideal approach to acceleration of DDT dechlorination in the soil, and the findings may have some important meanings for developing efficient in situ remediation technology for DDT contaminated soils.
Key words  Persistent organic pollutants; Electron shuttle; Electron donor; Reductive dechlorination; Soil
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