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摘要：为探究水铁矿修饰电极对土壤微生物电化学系统(MES)降解石油污染土壤中有机污染物的强化作用,并揭示其协同增效机制,构建了单室土壤

MES反应体系,以石油污染土壤为对象,对比原始土、常规电极组及水铁矿负载电极组中土壤的性能.通过电化学分析、土壤碳降解/转化、铁形态表征

和酶活性测定评估系统效能.结果表明:电极负载水铁矿后体系电化学性能提升,累计电荷输出增加 18%.体系碳降解能力增强,总碳降解率提升 11%,并

有效驱动腐殖质等惰性碳向易降解组分转化.水铁矿驱动了铁循环,铁离子含量增加 28%,促进了 Fe(II)/Fe(III)循环并耦合碳氮转化.此外,生物电场加速

水铁矿相变为针铁矿和赤铁矿.水铁矿刺激微生物活性分泌降解酶,关键降解酶活性显著提升,并且根据Mantel分析,脱氢酶和多酚氧化酶成为碳矿化核

心驱动力. 
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Electrode loaded ferrihydrite enhances the performance of the soil microbial electrochemical system in the remediation of 

petroleum hydrocarbon-contaminated soil. YU Xin1, ZHANG Xiao-lin1, QU Yong-shuai2, ZHONG Peng-ju1, LU jia-jun2, LI 

Xiao-jing1* (1.Tianjin Key Laboratory of Agro-Environment and Agro-Product Safety, Key Laboratory of Original Agro- 

Environmental Pollution Prevention and Control, Agro-Environmental Protection Institute, Ministry of Agriculture and Rural Affairs, 

Tianjin 300191, China；2.School of Environmental Science and Safety Engineering, Tianjin University of Technology, Tianjin 
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Abstract：To investigate the enhanced effect of ferrihydrite-loaded electrodes on the degradation of organic pollutants in 

petroleum-contaminated soil using a Microbial Electrochemical System (MES), and to elucidate the underlying synergistic 

mechanisms, a single-chamber soil MES reactor was constructed. Using oil-contaminated soil as the experimental medium, we 

compared the performance of the original soil, the conventional electrode setup, and the ferrihydrite-loaded electrode setup. The 

system's effectiveness was evaluated through electrochemical analysis, assessment of soil carbon degradation and transformation, 

characterization of iron forms, and determination of enzyme activity. Results indicate that loading electrodes with ferrihydrite 

significantly improved the system′s electrochemical performance, with cumulative charge output increasing by 18%. The carbon 

degradation capacity was also enhanced, with the total carbon degradation rate increasing by up to 11%, effectively promoting the 

transformation of recalcitrant carbon, such as humus, into more labile forms. Ferrihydrite facilitated the iron cycle, with iron ion 

content increasing by up to 28%, thereby enhancing the Fe(II)/Fe(III) redox cycling and strengthening the coupling between carbon 

and nitrogen transformations. Additionally, the bioelectric field accelerated the phase transformation of ferrihydrite into goethite and 

hematite. The presence of ferrihydrite stimulated microbial secretion of degradative enzymes, significantly increasing the activity of 

key enzymes involved in pollutant degradation. Mantel test results further reveal that dehydrogenase and polyphenol oxidase served 

as the primary drivers of carbon mineralization. 
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去除土壤有机污染物的生物技术,特别是生物

增强(如添加特定微生物或营养物质)和生物刺激

(如优化环境条件),因其成本效益和环境友好性而受

到广泛关注
[1-2]

.然而,该技术实际应用面临一个关键

瓶颈,即在厌氧降解过程中,土壤微生物的代谢活动

常常受到关键电子受体(如 Fe (III)、硝酸盐、硫酸

盐等氧化剂)匮乏的限制
[3-5]

.土壤微生物电化学系

统/技术(MES)将碳毡等高比表面积、孔隙性良好的

固体电极插入污染土壤中作为持续的、近乎无限的

电子汇(接受电子的终端).附着在电极上的电活性微

生物(如 Geobacter, Shewanella)可以利用电极接受

电子,从而极大地增强有机污染物的氧化还原降解

效率
[4,6-8]

.尽管 MES 技术在提高土壤中电子传递通

量和降解污染物方面显示出良好潜力,但其实际的

修复性能仍受限于电极-土壤界面的传质效率.尤其

在复杂土壤介质中,电子传递的有效性常因土壤颗

粒阻隔、传质缓慢等而大幅减弱.因此,近年来研究

者致力于通过电极改性策略进一步提升 MES 的性

能,如引入具有高导电性和生物相容性的纳米材料

(如生物碳、石墨烯等)以增强电极的比表面积和电

子传递能力
[9-11]

.此外,一些研究尝试将具有氧化还

原活性的铁矿物修饰于电极表面,利用其价态转变

能力促进胞外电子传递,从而强化污染物的降解与

循环过程
[12-13]

. 

在土壤复杂的氧化还原反应网络中,铁元素扮

演着核心角色.由于其多变价态和丰富的含量,铁矿

物是微生物进行胞外电子传递的关键媒介.其中,水

铁矿(Fh)尤为重要,因其非晶态或弱结晶态的特性,

具有极高的比表面积和反应活性,通常是最容易被

微生物优先利用的铁相
[14-15]

,并且常作为其他更稳

定铁矿(如针铁矿、赤铁矿、磁铁矿)形成的前体.值

得注意的是,Fh 强大的表面活性使其能有效吸附或

通过沉淀矿化作用固定有机污染物,从而在特定条

件下有助于其积累和保护
[16-17]

.然而,恰恰是这种高

反应活性和生物可利用性,也使得 Fh 在厌氧条件下

极易被微生物还原溶解
[18]

.更关键的是,土壤还原条

件的波动会加剧 Fh 的还原溶解过程,进而驱动与其

结合的有机碳的溶解和解聚.这不仅导致土壤有机

碳以 CO2 形式损失,同时释放出的溶解性有机质还

可能进一步促进微生物的生长繁殖,形成复杂的反

馈循环
[19]

.这些过程的核心驱动力在于微生物与 Fh

界面发生的电子转移,本质上是 Fe (III)/Fe (II)与有

机物之间的一系列氧化还原耦合反应
[20]

.鉴于 Fh在

环境地球化学中的关键作用及其易被微生物利用

的特性,它已被广泛探索和用作生物增强剂,通过促

进微生物介导的还原过程来修复受污染的生态环

境
[21-24]

.另一方面, 土壤 MES 则代表了一种有效的

生物刺激策略,它通过外置电极提供或接受电子,显

著增强土壤内部的电子传递通量,从而加速关键的

氧化还原反应并促进污染物的降解与物质循

环 

[25-27]
. 

因此,将 Fh与MES技术相结合,构建 Fh修饰的

生物电极,有望协同提升土壤中有机污染物的去除

效率.一方面,Fh 作为电子中介体能够显著促进微生

物与电极之间的电子传递,缓解界面传输限制.另一

方面,Fe(III)/Fe(II)循环可与电极极化协同作用,进一

步激发微生物代谢活性和降解功能.因此,本研究旨

在探究这两种技术的协同效应:将 Fh 修饰生物电极

用于强化改造有机污染的土壤.探讨 Fh 能否强化生

物电极对有机污染物的降解效能,即 MES 是否能利

用 Fh 的物理化学特性和生物活性,实现更高效、更

彻底的污染物去除.旨在深化理解铁-碳耦合循环在

厌氧生物修复中的作用机制,也为开发高效、可持续

的土壤污染控制技术提供参考. 

1  材料方法 

1.1  实验土壤和水铁矿 

石油污染土壤采自天津市大港油田(39°11′N, 

117°55′E),取样深度为 0~20cm.土样经自然风干、去

除杂物、研磨后过 2mm 筛.土壤总石油烃含量为

100043mg/kg. 

Fh 的制备方法:将 500mL 0.2mol/L 硝酸铁(九

水)与 330mL 1mol/L氢氧化钾混合,调节溶液 pH值

为 7.0~8.0,充分振荡后过滤,收集沉淀物并用超纯水

反复振荡清洗至上清液 EC小于 10 μS/cm. 

1.2  土壤碳/氮的测定方法 

土壤可溶性有机碳(DOC)、土壤可溶性有机氮

(DON)和土壤可溶性无机碳(IC)测定,用土壤样品与

蒸馏水比为 1:5 (w/V).摇床上 180r/min 振荡过

夜,5000r/min 离心后过 0.45μm 滤膜,上清液使用岛

津 TOC分析仪测定DOC、DON和 IC.土壤总碳(TC)

采用相同的方法测定. 
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1.3  土壤中铁形态的测定 

使用邻菲啰啉比色法测定土壤中的铁含量.首

先,用 0.5mol/L HCl溶液浸泡新鲜的土壤样品.然后,

添加 1mol/L醋酸钠溶液和 1g/L邻菲罗啉溶液测定

Fe (II)的含量.接着,使用 1%盐酸羟胺溶液还原高价

铁,并加入醋酸钠溶液和邻菲罗啉溶液测定总铁含

量.最后,使用紫外可见分光光度计在 510nm 波长下

进行分析.其中 Fe (III)=TFe-Fe (II).土壤中铁矿物的

形态表征使用 X 射线衍射仪进行测试,在 30kV 和

20mA的条件下,以 10~70°为扫描范围,步长为 0.02°. 

1.4  土壤中 pH值、电导率和无机氮的测定 

pH值、电导率采用土壤样品与蒸馏水比为 1:5 

(w/V).在振荡器上 2500r/min振荡 1h,4000r/min离心

后过 0.45 μm滤膜,上清液使用梅特勒 pH计测定 pH

值和电导率(EC).土壤氨氮(NH4
+
)浓度测定采用靛

酚蓝比色法测定.2mol/L 的 KCl 溶液用于提取新鲜

土壤中的氨氮,振荡取上清液加入苯酚溶液和次氯

酸钠碱性溶液,用紫外分光光度计在 625nm 波长下

测定其吸光度.土壤硝酸盐氮(NO3
-

)采用双波长法-

紫外光谱法测定.2mol/L 的 KCl 溶液用于提取新鲜

土壤中的硝态氮,振荡取上清液分别在 220,275nm

测定吸光度,校正吸光度为 A=A220-2A275. 

1.5  反应器的构型及电化学性能分析 

装置采用长方体箱体(8cm×8cm×10cm)组装单

室土壤 MES.每个土壤 MES 填充 500g 石油污染土

和 200mL蒸馏水,最后在土壤MES上添加 1cm的蒸

馏水作为上覆层.0.1mol/L 氢氧化钠和 0.1mol/L 盐

酸溶液依次清洗后的碳毡电极(8cm×6cm)放置在箱

体的底部上方 1cm 处和土壤表面上方 1cm 处,分别

作为土壤MES的阳极和阴极,用直径 1.5mm的银线

与 1000Ω外电阻连接,形成闭合电路,为CK组.此外,

将 2.5g水铁矿均匀填充至碳毡的孔隙中,制成 Fh组

电极,其负载量为 520g/m
2
.并考察原始土(OS)的各

项指标. 

采用数据采集卡(PISO 813U, ICP DAS Co.,Ltd.)

每 30min 记录一次土壤 MES 的输出电压(U, mV),

土壤MES的电流密度(I, mA/m
2
)由公式 I= U/(R·A)

计算,累计电荷输出由公式 Q=
0

( / )d
T

U R t∫ 计算,A为

电极面积.将土壤 MES 开路至达到最大开路电压并

稳定后,将外部电阻从8000 Ω逐级降至10 Ω,每次调

节需稳定 30min并记录电压值,由公式 P = U
2
/(R⋅A)

得出功率密度. 

1.6  土壤中活性降解酶的测定方法 

土壤脱氢酶(S-DHA)的测定:采用四唑盐还原

法.氢受体 2,3,5-三苯基四氮唑氯化物(TTC)在细胞

呼吸过程中接受氢后还原为三苯基甲腙,呈红色,在

485nm 处有最大吸收峰.土壤脱氢酶活性可通过测

定其光吸收值获得
[28]

.土壤过氧化氢酶(S-CAT)的

测定:土壤中的过氧化氢酶能催化部分过氧化氢生

成水和氧,另一部分过氧化氢与高灵敏度显色探针

反应生成紫色物质,最大吸收峰位于 510nm.土壤中

的过氧化氢酶活性通过计算过氧化氢的还原量

(μmol/h/g)获得
[28]

.土壤多酚氧化酶(S-PPO)的测定:

采用邻苯三酚比色法.S-PPO 可催化邻苯三酚生成

紫色没食子酸,在 430nm处具有特征光吸收
[28]

.土壤

酶是微生物分泌的一类具有特殊功能的蛋白

质.S-DHA、S-CAT和 S-PPO活性可作为微生物降

解能力的参考指标.S-DHA 是微生物降解有机物和

获取能量的必需酶,是第一种作用于代谢物的酶,参

与了从有机物到分子氧化的整个电子获得和损失

过程;S-PPO 可以催化和促进去除多环芳烃等难降

解有机物;S-CAT 能催化有机物氧化,将有机污染物

转化为更易降解的物质.它们反映了有机物的转化

效率和氧化分解强度
[28]

. 

2  结果与讨论 

2.1  土壤MES产电性能分析 

Fh 的引入显著增强了土壤的电子传递能力.如

图 1(a)所示,在土壤MES的电极上负载 Fh对系统的

发电性能产生了明显的时变效应.系统运行初期(前

8d),Fh组的输出电压显著高于 CK组.第 4d时,Fh组

的峰值输出电压达到 278mV,远高于CK组的 67mV,

以至于累计输出电荷增加 18%.电化学表征结果(图

1(b))进一步表明,Fh 修饰电极系统的最大功率密度

比CK组高 16%,说明外部电化学刺激能更有效地激

发 Fh 对电子传递的促进作用.相关证据:Fh 改良土

壤的内阻(171 Ω)低于 CK组(309 Ω).这归因于 Fh向

其他导电性更强的铁氧化物相变,增加了电子传递

通路
[21]

.土壤电阻的降低促进了电子迁移,从而提高

了系统的整体电子转移性能. 

值得注意的是,Chen 等
[21]
的研究报道在土壤中
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掺混 1%(w/w)Fh会导致MES前期性能显著抑制,这

归因于 Fh 作为绝缘体破坏土壤电子传递途径,以及

其作为 Fe( )Ⅲ 受体通过原位还原竞争性消耗电子,

阻碍有效电流形成.本研究中观测到的初期性能提

升,基于两者的实验比对,推测主要源于以下协同机

制.尽管 Fh本身具有绝缘性,但其固定在导电多孔碳

毡电极内,有效维持了电极基体的电子传导能力.在

系统启动阶段,Fh 的高比表面积促进了孔隙水中溶

解性有机质和离子的吸附,并在厌氧条件下迅速发

生还原反应(Fe(III)/Fe(II)),直接贡献于初始电流.其

还原产物(Fe(II))可作为电子穿梭体或次级底物,被

邻近产电菌利用,加速电子向阳极传递.虽然 Fh作为

竞争性电子受体存在电子分流效应,但还原态 Fe(II)

可在阳极微区或经微生物作用被重新氧化 (即

Fe(II)/Fe(III)循环 ),形成高效的电子传递媒介 ,即

Fe(III)还原可活化有机物或耦合微生物代谢产生电

子,而 Fe(II)再氧化则直接或间接(经由产电菌)向阳

极传递电子,部分抵消了分流效应并提升了整体电

子通量.此外,Fh 负载定向富集了具有强胞外电子转

移能力的异化铁还原菌(如 Geobacter spp.),显著增

强了微生物-电极界面的电子传递效率,加速回路中

生物电流的产生. 

 

图 1  土壤MES的输出电压和累积电荷、功率密度 

Fig.1  Voltage, accumulated charge, and power density of the soil MES 

2.2  土壤中碳降解分析 

如图 2(a)所示,与原始土相比,CK组的 TC含量

降解了 34%~36%(P<0.05),这证明了生物电场对有

机碳去除的增强效果.此外,电极负载 Fh 对碳降解

的贡献最大,与 CK 组相比减少了 7%~11%,这凸显

了本实验研究 Fh增强土壤MES污染修复目的的重

要性.值得注意的是,各处理中阴极的 TC 含量均低

于阳极(3%~9%),这是由于阴极微生物的好氧降解

所致
[29]

.高 DOC消耗表明微生物活动旺盛,这是 TC

降解的主要原因.在 Fh组中,阳极 DOC含量高于阴

极,而 CK 组中这一比例较低(Fh:11%,CK:6%).除了

Fh 促进固体 TC(如石油烃)的阳极分解为 DOC 外,

高 Fh转化带来的铁离子增加了土壤电荷,提高了土

壤颗粒物质的溶解
[30-31]

,Fh 吸附能力的减弱也是重

要因素之一. 

阴极还原反应消耗 H
+
,导致局部 pH 值升高,促

使溶解性 CO3
2-
转化为固态碳酸盐(如 CaCO3、

MgCO3)沉淀,降低可溶性 IC含量(降低 54%).而在阳

极上的产电菌可能将 CO2/HCO3
-

作为电子受体参与

还原反应(如产甲烷、乙酸化),进一步消耗 IC(降低

40%).而 Fh 通过高比表面积吸附溶解性碳酸盐,形

成表面络合物,并缓冲碱性环境,抑制固态碳酸盐沉

淀.Fh 组的 IC 含量高于 CK 组(阴极提高 7%),接近

原始土水平,提升了阴极的碳滞留能力.此外,Fh作为

电子受体促进铁还原菌加速有机质矿化,释放更多

CO2/HCO3
-

,同时其纳米结构增强微生物-电极之间

的电子传递效率,导致Fh组的 IC含量超过CK组(阳

极提高 14%),可能强化了碳固定. 

为深入探究土壤碳转化,进一步分析了溶解性

有机质组分(图 2(b)).根据三维荧光图谱,识别出 4种

主要荧光组分.其中,Fmax1 代表易被微生物利用的

碳源和氮源
[32]

.然而,在CK组中,Fmax1/DOC比值较

OS 下降了 63%,这表明生物电场刺激微生物活性,

加速了 Fmax1 等易利用碳源的降解.类似地,阳极的

Fmax1/DOC比值比阴极低 18%,也印证了上述机制.

相反 ,主要由微生物代谢产物构成的 Fmax4,其

Fmax4/DOC 比值较 OS 显著增加(47%~64%),且阳

极比阴极高 46%,反映了 Fmax1向 Fmax4的转化过
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程
[33]

.Fmax2和 Fmax3代表土壤腐殖质组分,富含芳

香基团和烷烃,难降解
[34]

.在CK组中,Fmax2/DOC和

Fmax3/DOC 比值较 OS 分别增加了 88%~200%和

132%~186%.这是因为生物电流加速了小分子蛋白

类物质的消耗和腐殖酸的积累
[35]

,并且在系统长期

运行导致易利用组分(Fmax1, Fmax4)优先消耗,难

降解的类腐殖质物质相对富集.而在 Fh组中,这两个

比值较 CK 组分别降低了 10%~22%和 3%~30%,说

明 Fh 能有效促进难降解有机碳的转化和利用.而在

Fh 组中,Fmax1/DOC 含量较 OS 分别高出 54%~ 

129%,表明Fh能有效促进微生物对固体有机碳中难

降解组分分解为易利用组分. 

 

图 2  土壤碳含量、碳组分的三维荧光、土壤荧光图谱和土壤碳组分含量以及性质 

Fig.2  Soil organic carbon content, three-dimensional fluorescence spectra of carbon components, soil fluorescence spectra, and 

contents and properties of soil carbon components 

OS为原始土,CK-C为对照组的阴极;CK-A为对照组的阳极;Fh-C为实验组的阴极;Fh-A为实验组的阳极 

同时,生物指数(BIX)的增加(图 2(c))进一步证

实DOM生物降解增强,内源性DOM产物增多.腐殖

化指数(HIX)的降低也表明 DOM 腐殖化程度减弱,

惰性碳(尤其是芳香族物质)含量下降
[36]

.综上,Fh 主

要促进大分子惰性有机碳的转化,而生物电极则加

速小分子易降解碳的利用.值得注意的是,基于 HIX

和 BIX 分析,Fh 组的生物活性较高和腐殖化程度较

低.这种较低的腐殖质含量归因于土壤中充足的 Fh

及其高效的铁转化过程,表明 Fh 的作用有效抵消了

电极长期运行导致的腐殖质积累效应. 

2.3  土壤中铁转化分析 

与原始土壤相比,各处理组的可溶性铁离子含量

均显著升高(32%~107%)(图 3(a)).这主要源于厌氧环

境下微生物介导的 Fe(III)氧化物还原过程,其被还原

为溶解态 Fe(II);新生成的 Fe(II)可进一步与其他有机

化合物或金属离子发生电子交换,重新生成 Fe(III),导

致体系内可溶性铁离子总量增加.值得注意的是,阴

极附近铁离子含量普遍高于阳极8%~ 16%,这归因于

电场驱动下阳离子向阴极的定向迁移效应
[27]

,其次阴

极的还原作用进一步加强 Fh 还原.Fh 组铁离子含量

较 CK 组提升了 18%~28%.这一提升一方面源于 Fh

本身提供的可溶性铁源,另一方面则归因于 Fh 对体
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系电场效应的增强.在此过程中,Fh 可作为电子受体

发生有机营养型异化铁还原,并耦合大分子有机物

(如多环芳烃)的代谢降解.Fh 处理同时提高了土壤中

可溶性 Fe(II)和 Fe(III)的含量,表明其能有效强化土

壤中 Fe(II)/Fe(III)氧化还原循环
[37]

.此外,铁离子还能

刺激微生物分泌胞外蛋白质和类腐殖质.这些分泌物

可作为高效的电子穿梭体,进一步增强微生物与电极

之间的电子传递效率
[38]

. 

 

图 3  土壤铁离子含量、XRD谱和铁氧化物比例 

Fig.3  Soil iron ion content, XRD patterns, and proportions of iron oxides 

OS-1、OS-2和 OS-3为实验中的 3个重复 

相较于 OS 组,CK 组中磁铁矿的比例增加了

21%~67%(图 3(b、c)).这归因于厌氧条件下,氧化铁

中的 Fe(III)被还原为 Fe(II),表明富含 Fe(II)和溶解

态铁的铁氧化物矿物成为沉积物中铁的主要赋存

形态.生物电场的存在进一步加速了这一过程,即促

进了铁氧化物的微生物异化还原.然而,在电极上负

载 Fh 后,土壤中针铁矿的比例显著增加了 13%~ 

138%.这可能是由于生物电场加速了可溶性铁离子

的生成,这些离子随后重新结晶形成新的针铁矿.此

外,鉴于土壤本身具有较高的针铁矿背景含量,Fh 还

原释放的铁离子可能倾向于在现有针铁矿表面异

相成核
[39]

.也有研究报道,经 MES 长期驯化后,土壤

中的土著微生物能够将 Fh 转化为针铁矿和赤铁

矿 

[40-41]
.值得注意的是,在阳极区域,针铁矿的含量比

阴极区域降低了 35%,而赤铁矿的含量则相应增加

3.7倍.这种差异主要源于Fh的相变主要由厌氧微生

物还原驱动.阳极区域微生物活性更高,且缺乏氧气

等竞争性电子受体,为 Fh 的进一步相变提供了更有

利的条件.此外,阳极区域更低的氧化还原电位也有

利于铁氧化物的老化进程加剧,通常表现为结晶度

提高或向更稳定相(如赤铁矿)转化. 

2.4  土壤理化性质分析 

如图 4(a~b)所示,相较于 OS,各处理均导致 pH

值降低(0.20~0.72个单位),EC值升高(36%~59%).这

表明处理刺激了微生物活性,促进了大分子有机物

分解为小分子酸、醇和可溶性离子等产物,从而持续

降低 pH值并升高EC
[42]

.在土壤MES中,阴极区域的

pH值比阳极区域高 0.39~0.41个单位,EC值也高出

40%~47%.这是由于阴极的好氧反应消耗 H
+
并产生

OH
-

(如氧气还原过程),而阳极附近的有机物氧化降

解(如产酸过程)则降低 pH值
[42-43]

.而MES中土壤的

电导率与阳极 (或阴极附近 )的距离成正比 (反

比)
[44-45]

.且阴极位于水封层中,蒸腾作用会携带离子

富集于阴极附近土壤表面.与 OS 相比,在生物电场

刺激下,CK组的金属阳离子加速迁移和连续水解导

致其 pH 值降低(0.20~0.60 单位),EC 值升高(36%~ 

56%).Fh组的 pH值降幅(0.33~0.72单位)和 EC值增

幅(57%~59%)更大,表明 Fh能有效改善土壤碱性.这

主要源于 Fh 改善了电子传递并增强了生物电场.虽

然 Fh大比表面积会吸附离子,但生物电极能促进 Fh

转化并释放吸附离子,同时催化大分子物质分解为

可溶性离子,且 Fh自身水解也释放铁离子
[21,46]

. 
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图 4  土壤 pH值、EC、TON、氨氮和硝氮的含量 

Fig.4  Soil pH, EC, TON, ammonia nitrogen, and nitrate nitrogen 

对于土壤氮代谢,较原始土相比(图 4(c)),各个处理

的TON均有不同程度的下降(36%~62%),这源于生物电

流加强微生物对 DOM的利用.关于土壤中的氮循环,与

OS相比,CK组中的NH4
+
和NO3

-

水平分别下降了 72%

和 23%(图 4(d)),这表明生物电场通过加强硝化和反硝

化过程加速了氮向N2的转化.阴极区和阳极区表现出对

氮转化的不同作用,而添加 Fh 显著增强了这一过程.水

铁矿的核心作用在于作为高效的电子穿梭体驱动铁循

环,从而深度耦合并促进了氮的转化
[47]

.在阴极区,外电

路输入的电子驱动水铁矿中Fe(III)还原为Fe(II).这一过

程不仅直接提供能量给铁还原菌降解 TON,导致 TON

显著消耗,其产生的活性 Fe(II)还可能通过化学作用(如

芬顿反应)裂解有机氮键,加速矿化释放 NH4
+
,较 CK 组

提升 60%.同时,阴极的低电位环境抑制了硝化作用,导

致NH4
+
累积而NO3

-

较低.在阳极区,情况相反.阳极电势

驱动Fe(II)氧化再生为Fe(III).这一过程产生的能量或间

接产生的氧化剂(如O2/H2O2)强烈刺激了硝化作用,表现

为NH4
+
显著减少而NO3

-

明显增加(提升 65%). 

2.5  土壤微生物降解能力分析 

从图 5可见,原始土的 3种酶浓度均维持在较低

水平,微生物活性较弱,缺乏有效的污染物降解动

力 

[48]
.而 CK 的酶浓度显著提升(S-PPO 提升 70%~ 

79%,S-CAT提升 17%~37%,S-DHA提升 90%~95%),

这说明 MES 通过构建电极驱动的电子传递环境,激

发微生物的代谢活性,从而促进酶合成和污染物降

解.Fh 的加入进一步强化这一过程,酶浓度较 CK 组

显著提升(S-PPO提升 78%~81%,S-CAT提升 64%~ 

69%,尤其是 S-DHA,作为微生物呼吸链的关键酶提

升 96%~99%,直接反映了微生物能量代谢增强,从而

促进石油烃的矿化过程),表明Fh可作为高效的催化

剂,高效整合入MES中,这可能是通过加速铁循环转

化增强了整体系统性能
[21]

.Fh 促进的动态铁氧化还

原循环过程不仅加速了电子传递速率,还为微生物

提供了额外的电子受体或供体,这优化了微生物代

谢路径
[47]

.即,铁循环中 Fe(II)可作为 S-DHA的辅助

因子
[49-50]

,增强其催化污染物氧化的效率.而 S-CAT

和 S-PPO 对氧化还原条件的波动较为敏感,浓度增

加表明铁循环促进了活性氧物质的生成,进一步清

除污染物残留.其次,阴极和阳极也存在明显的差

异.CK组中阴极酶浓度高于阳极 26%. 

 

图 5  土壤中活性降解酶含量(mg/kg) 

Fig.5  Contents and activities of active degrading enzymes in 

soil(mg/kg) 

这可能是因为阴极的低氧化还原电位,更有利于
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微生物生长和酶活性维持,阴极处的还原反应,如电子

接受过程会降低环境的 pH 值,形成酸性微区,抑制了

氧化应激,从而促进微生物(如厌氧菌)代谢和酶合成.

相反,阳极的氧化环境(高氧化还原电位)可能加剧氧

化压力,限制微生物活性.尽管阳极驱动了电子释放,但

其高能量环境抑制了酶的稳定性.然而相反的现象在

Fh组中发生,阳极酶浓度高于阴极.阴极的低氧条件加

速了水铁矿的还原,铁循环转化为 Fe(II)提供电子穿梭,

缓解了电子传递限制,使酶浓度提升显著. 

2.6  土壤碳降解因素分析 

 

图 6  土壤指标与土壤碳含量和碳组分的Mantel分析,土壤指标与碳含量和组分的 RDA分析 

Fig.6  Mantel test analysis between soil indices and SOC content/carbon components, and RDA of soil indices, SOC content, and 

carbon components 

 

图 7  电极负载水铁矿促进土壤MES降解机理 

Fig.7  Mechanism by which ferrihydrite-loaded electrodes 

promote pollutant degradation in the soil MES 

图 6的Mantel分析表明,土壤碳降解效率与电

化学性能(累计电荷输出)、铁转化(Fe(II)/Fe(III))

以及酶活性 (S-DHA、S-PPO)均呈显著相关 (P< 

0.05).电化学效应对 DOC 和 TC 降解的显著影响,

证实了生物电流能有效刺激微生物活性,促进碳降

解.同时,铁循环也显著影响碳降解(与 DOC 和 IC

显著相关).作为电子受体的 Fe(III)促进了小分子

碳的利用,而 Fe(II)则通过氧化作用驱动无机碳的

释放.此外,Fe(II)与易降解碳组分及微生物活动组

分(Fmax1 和 Fmax4)呈强相关,表明铁转化动态过

程能增强微生物呼吸活性,进而促进降解.这一关

联得到 S-DHA的佐证,因为 Fe(II)与 S-DHA显著

正相关,而 S-DHA 又显著影响 Fmax1 和 Fmax4. 

S-DHA 和 S-PPO 作为微生物能量代谢的核心酶,

与 TC、DOC 和 IC 降解率的相关性最高.这表明

S-PPO 能够分解 TC 中的大分子难降解有机污染

物并活化 DOC中的惰性碳组分;而 S-DHA则反映

微生物呼吸作用的增强,其产物 CO2溶于水形成碳

酸盐.两种酶的分泌可能受到生物电流刺激和电子
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受体 Fe(III)富集的双重促进,因其与二者均呈显著

正相关.RDA 分析进一步揭示,第一轴(解释 79.1%

方差)主要由铁循环、S-DHA 和生物电流主导,凸

显了生物电流刺激下的铁还原氧化作用增强与酶

催化之间的协同效应,反映了电极电子流驱动 Fh

发生铁转化并刺激微生物活性的作用.Fh 处理组

样本分布于高因子负荷区,证实其通过整合上述过

程显著提升了碳降解效率. 

图 7 表明,Fh 修饰电极通过影响 3 方面作用强

化降解.首先是关于电子传递强化.Fh 高比表面积富

集产电菌,加速胞外电子转移.二是促进铁循环的驱

动.阴极区 Fh 还原生成的 Fe(II)裂解顽固有机物(如

多环芳烃),阳极区 Fe(II)再氧化为 Fe(III)提供电子受

体.三是刺激微生物活性加强酶促反应.动态 Fe(II)/ 

Fe(III)循环增强 S-DHA 催化效率,并维持 S-CAT/ 

S-PPO 稳定性,共同推动有机质矿化.综上,Fh 修饰

电极以加强土壤中的电子流通促进铁转化并刺激

微生物活性分泌降解酶. 

2.7  实际污染场地修复中的应用前景 

本研究开发的电极负载水铁矿强化土壤 MES

技术通过电极提供持续的外源电子受体,耦合 Fh 驱

动的 Fe(II)/Fe(III)循环,显著增强了微生物对有机污

染物的降解能力,尤其适用于电子受体匮乏的厌氧

污染环境.相较于传统的生物刺激或生物强化技术,

本系统具有众多的优势.电极作为不竭的电子汇,可

持续驱动微生物代谢,避免因电子受体耗尽而导致

修复停滞.Fh 作为天然存在的铁氧化物,不仅具有高

反应活性和生物相容性,还能通过吸附、相变和氧化

还原循环等多重机制促进污染物转化与固定.此外,

系统运行过程中产生的生物电场还可促进土壤中

离子迁移与物质交换,进一步优化微生物生长与代

谢环境.然而,该技术在实际大规模应用中仍面临若

干挑战.土壤的高度异质性和致密性可能导致远距

离的电子传递和物质迁移效率不均,影响修复效果

的稳定性.其次,长期运行中 Fh的相变行为及其对系

统性能的持续影响仍需深入评估.最重要的是,实际

场地中复杂污染物共存的背景可能干扰铁循环与

微生物群落的协同作用.未来研究应侧重于中试验

证,结合场地特异性条件(如土壤质地、污染物理化

性质等)进行系统优化.例如,可通过电极构型设计、

Fh 负载方式调控以及微生物群落引导等手段提升

修复效率与适应性. 

3  结论 

3.1  Fh 修饰电极显著优化了土壤 MES 的电化学

性能,系统内阻降低 44.7%;最大输出功率密度提升

16%,累计电荷输出增加 17.9%,显著增强了电子传

递效率.在碳降解方面,Fh 组 TC 降解率较 CK 提升

11.3%,并有效驱动腐殖质等惰性碳组分向易降解形

态转化,DOC 中易利用组分比例提高 54%~129%,腐

殖化指数显著降低,表明碳组分的生物可利用性与

降解效率显著增强. 

3.2  Fh 的引入显著促进了土壤中铁的转化与循

环.Fh 组中铁离子总含量较 CK 组提高 18%~28%, 

Fe(II)/Fe(III)循环显著增强.生物电场进一步加速 Fh

的相变过程,使其向针铁矿(比例提升 13%~138%)和

赤铁矿(阳极区赤铁矿含量增加 3.7 倍)转化,强化了

土壤中铁的氧化还原循环与电子媒介作用. 

3.3  Fh与MES的耦合显著激活了土壤微生物的代

谢功能,关键降解酶活性大幅提升:S-PPO 活性提高

78%~81%,S-CAT提高 64%~69%,S-DHA作为呼吸

链关键酶提升 96%~99%.Mantel 分析进一步明确

S-DHA与 S-PPO是推动碳矿化的核心酶类,其活性

与铁循环、电荷输出显著相关,凸显了 Fh 在激发微

生物酶促降解中的核心作用. 
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