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摘 要 腐殖质在无氧和有氧条件下都具有一定的氧化还原能力，其氧化还原能力与氧化还原电势有关，而

腐殖质的氧化还原电势受芳香度、取代基类型、取代位置等因素影响． 除氧化还原能力外，腐殖质还能介导电

子转移，其电子转移能力受腐殖质结构和所处环境两大因素影响． 水体腐殖酸比土壤和沉积物腐殖酸具有相

对较小的电子接受能力( EAC) 和较大的提供电子能力( EDC) ; pH、温度、光照、氧气条件和微生物活动等因素

均对腐殖质氧化能力和电子转移能力具有重要影响． 腐殖质可以介导重金属和有机污染物的还原降解，不同

重金属还原反应效率差异较大，其中 Fe ( Ⅲ) 盐还原速率最高; 有机污染物降解速率从大到小为六氯乙烷

( HCE) ＞四氯化碳＞三溴甲烷． 目前在腐殖质氧化还原特性和电子转移能力研究中还存在诸多不足，需要广大

学者做进一步探究．
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Abstract: Humic substances ( HS) have redox capacity that is related to their redox potentials under
the anaerobic or aerobic conditions． The factors including the degree of aromaticity，substituent type
and location can influence the redox potential of HS． In addition to the redox ability，HS can also
mediate the transfer of electrons． The electron transfer capacity of HS is influenced by their structure
and the environment． Compared to the soil-derived humic acids ( HA ) ，the aquatic-derived HA
show lower electron accept capacity ( EAC ) and higher electron donate capacity ( EDC ) ． pH，

temperature，light，oxygen and microorganism activity all have some impact on the redox capacity
and electron transfer capacity of HS． HS can facilitate the reduction of heavy metals and the
degradation of organic pollutants． The reduction rate of different metals is different，and the
reduction of ferric salts is the fastest． As organic pollutants，the reduction rate is in the following
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order: hexachloroethane ( HCE) ＞perchlormethane＞ bromoform． There are still many questions about
the redox capacity and electron transfer capacity of HS，that need further exploration．
Keywords: humic substance，redox capacity，electron transfer capacity，factors．

腐殖质( Humic substances，HS) 是一类广泛存在于土壤、水体和沉积物中的高分子化合物，含有酚

羟基、羧基、醇羟基、烯醇基、磺酸基、取代氨基、醌基、羰基、甲氧基等多种基团，具有较强的络合和吸附

能力，能与环境中的金属离子、氧化物、氢氧化物、矿化物、有机污染物等发生相互作用［1］． 腐殖质的化学

特性取决于有机碳骨架、形成转化过程以及周围环境条件［2］． 腐殖质可以作为微生物和污染物间的电子

穿梭体［3-5］或直接作为微生物厌氧呼吸的电子受体参与环境中的电子传递过程． 天然腐殖质存在多个

氧化还原位点，不同来源腐殖质其氧化还原特性也存在差异［6］． 不同环境条件下腐殖质氧化还原能力不

同，温度、pH 值、光照、氧气条件和微生物活动等均对其构成影响． 腐殖质对污染物的还原降解不仅取决

于腐殖质氧化还原能力的大小，还受控于其氧化还原电势的高低． 基于此，本文对现阶段腐殖质氧化还

原能力特性研究进展进行归纳总结，并提出现阶段研究中存在的不足，展望未来腐殖质氧化还原特性和

电子转移能力方面的研究方向．

1 腐殖质氧化还原能力

腐殖质的氧化还原能力源于其结构中氧化还原功能基团的存在． 它们可以接受来自电子供体的电

子，并将其传递给相应的电子受体，从而参与环境中的电子传递过程． 氧化还原电势差是电子传递发生

的必要条件，腐殖质氧化还原电势的高低决定着其在电子传递过程中所担当角色的不同． 不同的功能基

团、取代基以及取代位置都对腐殖质的氧化还原电势构成影响． 学者们对腐殖质氧化还原功能基团的组

成及其电势大小做了大量研究，越来越多的氧化还原功能基团被发现，醌模板物的标准电势也被陆续测

定，这不仅为腐殖质氧化还原能力特性研究奠定了坚实的基础，而且还促进了腐殖质在污染修复领域的

发展．
1． 1 腐殖质氧化还原功能基团

腐殖质中存在大量的氧化还原功能基团，其中羧基和酚基基团含量最为丰富［7］． 腐殖质的氧化还原

活性主要归因于醌-氢醌( 对苯二酚) 基团( 在还原条件下) ［8-11］，而酚基基团( 在氧化条件下) 则是其他

的氧化还原基团，它们中包含一些氮和硫基团［12］，以及一些其他的芳香结构［13］． Ｒatasuk 将这些功能基

团分为 3 个组分: 一个非醌类氧化还原基团和两个不同类型的醌类氧化还原基团［10］． 他的研究结果显

示，与腐殖质相关的电子传递过程，也可以通过除形成半醌自由基以外的其他几种途径实现，且非醌类

位点( NQ) 的电子转移能力( ECC) 约占总电子转移能力的 21%—56% ．
由于腐殖质结构较为复杂，在腐殖质电子转移能力的相关研究中常使用小分子醌物质作为模板物

进行相关研究． 常用的模板醌物质有: 胡桃醌( JQ) 、苯醌( BQ) 、萘醌( NQ) 、羟基萘醌( LQ) 、蒽醌双磺酸

盐( AQDS) 、蒽醌二羧酸盐( AQC) 、2，6-二羟基蒽醌( AQOH) 、2-甲基-5-羟基-1，4 萘醌( plumbagin) 以及

1，4-萘醌-2-硫酸盐( NQS) ，其结构如图 1 所示，其中最常用的模板物是 AQDS［10，14］． 然而随着研究的不

断深入，研究者们发现，土壤和沉积物中存在的不溶性腐殖质( 胡敏素) 也具有较为可观的电子转移能

力，同样可以参与自然环境条件下的氧化还原反应［15］; 但由于固相难溶腐殖质的结构更为复杂，功能基

团鉴定相对困难等原因，其电子转移能力研究尚不深入．
1． 2 腐殖质氧化还原电势

腐殖质的氧化还原电势决定其在电子传递过程中所担当的角色． 近几年的研究［16-18］表明，即便在

氧气存在的条件下腐殖质中依然存在还原性功能基团，其氧化还原电势范围在 0． 32 V ( pH=7． 0) ［19］—
0. 78 V ( pH=5． 0) ［8］． Aeschbacher 等［20］的研究表明，腐殖质中的可还原基团可以被电化学法还原为不

同的氧化还原阶段，其 pH=7 条件下的标准还原电势范围在+0． 15 — －0． 3 V，常见醌模板物 pH = 7 条

件下的电势分布如图 2 所示．
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图 1 常见模板醌物质结构图［10］

Fig． 1 Chemical structure of quinones used as potential redox mediators［10］

图 2 常见醌模板物 pH=7 条件下电势分布图［21］

Fig． 2 Eh-values at pH=7 for some substituted quinones［21］

众多学者的研究显示，醌基团电势随芳香环缩合度的增加降低; 随着环缩合度的增加酮基环电子密

度增加［2，21］; 苯醌经萘并醌向蒽醌的转化伴随移位发生，其电势逐级降低． 在 pH = 7 条件下未取代醌的

氧化还原电势范围在－0． 28 V vs 标准氢电极( SHE) ( 9，10-蒽醌) — +0． 37 V vs SHE( 1，2-苯醌) ． 5 种未

取代醌物质的氧化还原电势( Eh7S) 如表 1 所示．

表 1 pH=7 的条件下未取代醌类物质氧化还原电势［21］

Table 1 Ｒedox potentials for unsubtituted quinones at pH 7［21］

醌模板物 电势( 标准氢电极，Eh7 )

1，2-苯醌 +0． 367
1，4-苯醌 +0． 283
1，2-萘醌 +0． 134
1，4-萘醌 +0． 058
9，10-蒽醌 －0． 28

Ｒatasuk 和 Nanny 的研究表明［10］，取代基对于醌类物质的氧化还原电势也具有一定影响，他们将这

些取代基分为两个组: ( 1) 带有一个失电子基团的组分，它的氧化还原电势低于未取代醌物质( X=H) ，其

X 基团包括—CH3、—O－、—OH 和 —NH2 ; ( 2) 带有一个得吸电子基团的组分，它具有相对较高的氧化还

原电势，其 X 基团包括—SO3、—Cl 和—Br． 取代位置同样影响功能基团的氧化还原电势，电势改变量
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( ΔEh) 随取代基与酮基距离的增大而减小［21］． 醌类物质可以可逆地接受和提供一些电子，它们从一个电子

供体中吸纳一个电子然后将其传递给另一个电子受体( 如有机污染物) ，电子传递第二阶段要求醌类物质

的氧化还原电势必须低于污染物［21］． 从热力学角度而言，表 2 中所列出的污染物大都可以被腐殖质还原．

表 2 水溶液 25 ℃条件下一些有机氧化还原电子对的还原电势［21-22］

Table 2 Ｒeduction potentials for some organic redox couples in aqueous solution at 25 ℃［21-22］

氧化态  还原态 标准氢电极 /V

2CCl3 + 4e－  Cl2 C CCl2 + 2Cl－ +1． 13

CBr4 + H+ + 2e－  CHBr3 + Br－ +0． 38

CCl4 + H+ + 2e－  CHCl3 + Cl－ +0． 67

CHBr3 + H+ + 2e－  CH2Br2 + Br－ +0． 61

Cl2 C CCl2 + H+ + 2e－  Cl2 C CHCl + Cl－ +0． 58

CHCl3 + H+ + 2e－  CH2Cl2 + Cl－ +0． 56

+ H+ + 2e－  + Cl－ +0． 56

+ H+ + 2e－  + Cl－ +0． 42

+ 6H+ + 6e－  + 3H2O +0． 42

+ 2H+ + 2e－  +0． 367

+ 2H+ + 2e－  +0． 28

+ 2H+ + 2e－  +0． 134

+ 2H+ + 2e－  +0． 058
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2 腐殖质电子转移能力影响因素

除了作为氧化剂或还原剂接受或提供电子外，腐殖质还能介导电子转移，腐殖质电子转移能力受较

多因素影响，既有内在结构因素也有外在环境因素，不同来源腐殖质对于同种因素的敏感性也存在一定

差异，本文主要从结构和环境两个大方面对腐殖质电子转移能力影响因素进行分析讨论．
2． 1 结构因素

不同来源腐殖质其结构存在差异． 目前的研究认为陆地腐殖质主要来源于维管植物组织代谢，水体

腐殖质主要来源于植物代谢、流域补给以及海藻和微生物体的代谢［2，4-5］． 木质素被认为是腐殖质醌基

团的前体物质，然而木质素的微观分子结构非常复杂，始终被争论． 目前对于木质素的结构存在几种模

型假说，其中两种木质素结构模型较为被接受，其共同点是: 它们都含有一个单芳香环，而且没有芳香环

聚合物［23］． 虽然木质素结构模型中没有醌基团存在，但是它可以通过生物或非生物氧化而获得． 例如

Law 等认为，某些革兰氏阴性菌利用 4-羟基-苯甲酸合成泛醌，苯酚是合成途径的中介物，随后被转化

为 1，4-苯醌［24-25］． 基于木质素组成和降解的相关信息，Klüpfel［21］认为天然有机质( NOM) 中可能主要包

含单芳香环醌基团，相比于萘醌和蒽醌，苯醌具有更高的氧化还原电势．
水体腐殖质形成前体有别于陆地腐殖质，其结构相对简单，芳香程度较低． Aeschbacher 的研究表

明，土壤腐殖酸比水体和沉积物腐殖酸具有更强的电子接受能力( EAC) ，而水体腐殖酸比土壤和沉积物

腐殖酸具有更强的提供电子能力( EDC) ［26］． 半醌自由基含量被认定是腐殖质接受电子能力( EAC) 的主

要指示指标，有机自由基含量与腐殖质电子接受能力的相关性高于芳香性． 腐殖质微生物还原促使半醌

自由基含量上升，高电子接受能力腐殖质比低电子接受能力腐殖质具有更高的自由基容量，而高芳香性

可以提高半醌分子的稳定性． 但也有研究表明，腐殖质介导的电子传递过程也可以通过其他几种途径而

实现［10，12］．
2． 2 环境因素

腐殖质的氧化还原能力受 pH、温度、光照、氧气含量和微生物活动等一些外在条件的影响，不同外

在条件对其氧化还原能力的影响也存在差异［27-28］． 本文结合当前文献报道，归纳出 5 个对腐殖质氧化还

原能力影响较大的环境因素，并对其展开相应研讨，分析它们对腐殖质氧化还原能力的影响．
pH 腐殖质的氧化还原反应具有强 pH 依赖性［21，26］，pH 会影响腐殖质的溶解度，改变腐殖质的氧

化还原电势，进而影响腐殖质的氧化还原能力． 高 pH 值促使腐殖质的很多酸性官能团解离，从而改变

腐殖质的溶解状态． Gamage［25］通过 AQSH2 向 AQSH－ 的转变和 AQSH－ 向 AQS2 的转变实验描绘出了氢

醌的氧化还原电势( pKas( 标准氢电极) ) ． 当 pH＜ pKa1 时，还原和氧化过程转移的两个电子被结合到两

个 H+上; 当 pKa1 ＜ pH ＜ pKa2 时，结合一个 H+ ; 当 pH ＞ pKa2 时，氧化还原电势被认定是 pH 依赖的［25］，

因为没有电子转移到质子上． 当 pH ＜ pKa2 时，第一个被转移电子的电势低于第二个电子． Klüpfel［21］认

为醌类物质氧化还原过程中的电子转移与 H+的转移相耦联; 他的研究结果显示，在 pH=6． 5 的条件下，

当用 Pb /Al2O3 作为还原剂时，醌基团会被部分损坏，呈现出较低的电子转移能力( EEC) ; 但在 pH=8． 0
条件下，Pb 作为还原剂时，醌基团未被破坏，呈现出较高的 EEC［21］．

温度 温度会影响电子传递反应速率，较高的温度可以加快反应的发生． Gu 等的研究显示，适当的

升温可以促进 Cr( Ⅵ) 还原反应的发生［29］．
光照 光照会减弱腐殖质的氧化还原能力． 最新的研究表明，光照促使腐殖质发生光解氧化，致使

腐殖质提供电子的能力 ( EDC) 所有降低，并伴有紫外吸光度的降低和 E2 /E3 ( 254 nm 吸光度除以

365 nm 吸光度) 比例的升高，但与之相对的 EAC 却没有太大变化［30］，酚基团对于水体 HS 光学特性具

有重要的决定性作用，而醌基团对于土壤 HS 则更为重要． Sharpless 的研究显示，木质素酚在光照前期

会迅速的消失，而且光氧化会导致 DOM 芳香基团的流失，这都对环境中腐殖质氧化还原能力的稳定性

造成一定影响［30］．
氧气条件 微生物腐殖质呼吸作用发生于厌氧条件［31］，分子氧氧化还原电势高于腐殖酸，是优先

电子受体，高氧气含量将抑制微生物腐殖质呼吸的发生． 但大量研究也显示，即便在氧气存在条件下绝

大多数的腐殖质仍具有一定氧化还原能力． Macalady 和 Ｒanville 的研究显示［32］，在分子氧存在的条件

下，溶解的天然有机质中仍存有还原容量［16-18，32-33］，而且天然有机质基团与分子氧存在潜在的慢反应．
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Aeschbache 认为腐殖质中存在的酚基团包含一个或多个羟基苯单元，具有抗氧化特性［33］． 他的研究结

果显示，环境中腐殖质的氧化转化导致了主要电子供体基团酚基团的消耗，这些酚基团相对于醌基团具

有更强的抗氧化特性．
微生物活动 微生物是自然条件下腐殖质主要的电子供体，腐殖质呼吸微生物的数量和活性对自

然环境中腐殖质的电子转移能力具有重要影响． 大量研究显示［2，4-5］，腐殖质呼吸微生物的存在可以显

著提高腐殖质的电子转移能力． 目前发现的具有腐殖质呼吸功能的微生物还非常有限，主要集中在地杆

菌属( Geobacter) 和希瓦氏菌属( Shewanella) ［31］．

3 腐殖质对污染物的还原降解

众所周知，在还原条件下，污染物接受电子发生还原反应． 在生物地球化学氧化还原过程中，腐殖质

可以作为电子转移载体可逆地介导电子传递，其过程如图 3 所示［21］． 大量研究显示，不同的污染物在不

同的环境条件下其存在形态有所不同，且氧化还原电势也存在较大差异［21］． 腐殖质介导的污染物还原

反应要求腐殖质的氧化还原电势必须低于污染物． 但也有相应研究表明，有些污染物虽然其氧化还原电

势较高，但在自然条件下却难以被还原态腐殖质还原，这主要归因于污染物的存在形态及所处的环境条

件［18，29，34-36］． 当前腐殖质介导的污染物还原降解研究主要集中于腐殖质对重金属和有机污染物的还原

降解．
3． 1 对重金属的还原

研究表明，腐殖质可以介导 Fe( Ⅲ) 、Cu( Ⅱ) 、Cr( Ⅵ) 、Hg( Ⅱ) 、U( Ⅵ) 和 As( Ⅴ) 等多种重金属还

原［18，34-39］，其中腐殖酸与 Fe( Ⅲ) 氧化还原反应研究较为深入，其还原过程如图 4 所示［1，4］． 研究表明，腐

殖酸对 Fe( Ⅲ) 的增溶很小［4-5］，它能与 Fe( Ⅲ) /Fe( Ⅱ) 形成配合物，在微生物存在的环境下其反应速率

高于其他重金属，这对天然土壤和水体中铁循环具有重要意义［1，40-41］． Lovely 的研究显示［5］，高度纯化

腐殖质中 Fe( Ⅲ) 浓度很低，不足以影响其电子转移能力，还原态腐殖质结合的铁离子不会向 Fe( Ⅲ) 氧

化剂转移电子． 因此 Fe( Ⅲ) 常被用作腐殖质电子转移能力测定的标准氧化剂．

图 3 腐殖质介导的污染物还原示意图［21］

Fig． 3 Humic substances acting as electron carriers from a

bulk donor to organic pollutants［21］

图 4 腐殖酸在 Fe( Ⅲ) 还原过程中的电子传递作用［1，4］

Fig． 4 Electron mediator role of humic substances

in the reduction of Fe( Ⅲ) ［1，4］

Pham 的研究表 明［3］，萨 旺 尼 河 富 里 酸 ( SＲFA ) 对 Cu ( Ⅱ ) 的 还 原 反 应 具 有 两 阶 段 特 性． 首 先

是 Cu( Ⅰ) 的快速形成阶段; 其次是 Cu( Ⅰ) 的缓慢增加阶段． 在有氧和无氧两种条件下 Cu( Ⅰ) 的生成

速率都随 SＲFA 浓度的升高而增大，其反应过程如图 5 所示．
Gu 的研究表明［29］，腐败希瓦菌可以促进对多种有机质还原 Cr( Ⅵ) 和 U( Ⅵ) ． 但在众多金属离子

中，虽然理论上 Cr( Ⅵ) 的自由能范围最有利于还原，但实验结果却显示 Cr( Ⅵ) 的生物还原速度最慢．
为促进 Cr( Ⅵ) 还原反应的发生，不仅需要 pH＜3 的酸性条件，而且还需要适当升温． 其原因可能是因为

天然有机质( NOM) 和重铬酸氢根( HCrO－
4 ) 都带有负电荷，不利于电子交互作用，进而导致 Cr( Ⅵ) 的还

原反应速率较低． 天然 pH 条件下 Cr( Ⅵ) 很难被 NOM 还原，当添加 S． putrefaciens CN32 时，不同来源

NOM 介导的 Cr( Ⅵ) 还原反应速率也存在较大差异． Gu 的研究表明［29，36］，湿地有机质( NOM-PP ) 在低

pH 条件下对 Cr( Ⅵ) 的非生物还原更具有活性，土壤腐殖酸在中性条件下可以更为有效地介导 Cr( Ⅵ)

的生物还原． 也有研究表明，低分子量富里酸可以有效地还原 Cr( Ⅵ) ，其原因可能是低分子量有机物的

氧化电势更低，更容易被 Cr( Ⅵ) 所氧化［42-44］．
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图 5 腐殖质介导的 Cu( Ⅱ) 还原示意图［3］

注: Q－
1 和 Q－

2 分别代表不同提供电子组分，Kd 和 Kf 分别代表各自反应动力学常数

Fig． 5 Humic substance acting as electron donor to reduce Cu( Ⅱ) to Cu( Ⅰ) ［3］

腐殖酸可以还原 Hg( Ⅱ) ，Gu［45］和 Jiang［46］等的研究表明，低浓度还原态腐殖酸可以将 Hg( Ⅱ) 还

原为单质汞( Hg0 ) ，然而随其浓度的增高，还原态腐殖酸中的硫醇基团对 Hg0 的氧化和配位作用逐渐增

强，致使反应液中 Hg0 含量逐步降低至检测限以下，而配位态 Hg( Ⅱ) 浓度随之上升． Hu 和 Gu［47-48］等的

研究还显示，硫酸盐还原菌( Desulfovibrio desulphuricans ND132 ) 和铁还原菌( G． sulfurreducens PCA) 在

厌氧还原条件和菌体细胞密度 1011—1013 个·mL－1 条件下同样可以将 Hg( Ⅱ) 还原为单质汞( Hg0 ) ，而

当菌体细胞密度高于 1013 个·mL－1 时，菌体细胞表面的硫醇基团对 Hg0 的氧化和配位作用逐渐增强，

反应液中配位态 Hg( Ⅱ) 含量逐步上升，而这将促进神经性毒物甲基汞的生成［49-50］． Parks 等［51］利用分

子生物学和基因工程技术手段对汞甲基化功能菌 ND132 和 PCA 的基因序列进行了研究，识别了它们共

有的汞甲基化功能基因 hgcA 和 hgcB; 他的实验结果表明，功能基因缺失突变株丧失了甲基化 Hg( Ⅱ)

的功能． 在酸性条件下，腐殖酸能把 V( Ⅴ) 还原为 V( Ⅳ) ，还原速率受浓度和 pH 影响，在 pH＞6 时是区域

还原作用，反应中腐殖酸的标准还原电势为+0． 65 V［1，52］． 非生物条件下腐殖酸对 U(Ⅵ) 的还原反应速率极

低［29］，但在厌氧条件下，腐殖酸通过介导电子传递，可将 U(Ⅵ) 生物还原反应效率提高 10 倍左右［53］．
3． 2 对有机污染物的还原

腐殖酸可以还原转化六氯乙烷、四氯化碳和三溴甲烷等卤代芳烃，还原速率由快到慢依次为六氯

乙烷( HCE) 、四氯化碳和三溴甲烷［1］． 还原态腐殖酸和还原态蒽醌双磺酸盐( AHQDS) 都可以将 HCE 还

原成唯一产物四氯乙烯( PEＲ，C2Cl4 ) ［28］． 其过程如图 6 所示． Kappler 的研究显示［28］，多种来源腐殖酸

的氧化还原脱氯活性都较为稳定且六氯乙烷( HCE) 的转化效率受腐殖酸来源影响较小． 室内和现场实

验研究表明，在厌氧沉积物、土壤和水体中，氯代脂肪族化合物的生物和非生物转化同时发生［54-57］． 在

大体积固相还原剂存在条件下，水溶的电子载体可以接受固相还原剂的电子并将其传递给污染物促进

污染物降解． 大量实验研究表明，硝基芳香化合物和含氯化合物在有酚类存在的氧化还原反应中是强

pH 依赖的［28，50］． Dunnivant 等研究显示，以硫化氢为电子供体，硝基苯类物质被还原成苯胺类物质，其还

原途径如图 7 所示，在 pH 5． 5— 8． 6 的范围内，还原反应符合伪一级动力学方程且反应速率随 pH 升高

的而增大［1，58］．

图 6 腐殖酸介导的六氯乙烷还原示意图［28］

Fig． 6 Pathways for the reductive transformation of
hexachloroethane by humic acid［28］

图 7 硫化氢还原剂条件下腐殖酸介导的

硝基苯还原降解途径［58］

Fig． 7 Pathways for the reductive transformation of
nitrobenzene by humic acid in the solution containing H2S

［58］
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4 存在问题及展望

当前对于腐殖质氧化还原能力的研究主要集中于可溶腐殖质，难溶腐殖质成分( 胡敏素) 氧化还原

能力的研究鲜见报道，但难溶腐殖质成分仍具有可观的电子转移能力，值得广大学者做深入研究． 此外，

目前腐殖质氧化还原电势和电子转移能力的测定方法都存在一定的弊端，不同检测方法其测定值存在

一定差异，可对比性较差，这在某种程度上阻碍了腐殖质结构和氧化还原功能基团的研究，构建或优化

一种测定灵敏稳定，试用范围广泛的腐殖质电子转移能力测定方法对腐殖质结构和氧化还原能力的深

入研究具有重大意义．
天然腐殖质包含复杂的金属离子，它们与腐殖质结合得非常紧密，甚至用强酸都无法将其完全移

除，虽然有研究表明这些金属可以参与腐殖质的化学和微生物氧化还原，但是其精确的机制和对氧化还

原的贡献尚不清楚［28］，这也是腐殖质氧化还原研究的一个难点问题，值得广大学者做深入研究． 目前，

学者们主要关注于醌基团与重金属的前期快速反应阶段，但是其他的氧化还原实体在重金属氧化还原

转化反应的更长阶段中也起到一定的作用，其作用很可能随反应的进行而不断改变［10］，但该领域的研

究也鲜见 报 道． 当 前 发 现 的 具 有 腐 殖 质 呼 吸 功 能 的 微 生 物 还 非 常 有 限，主 要 集 中 在 地 杆 菌 属

( Geobacter) 和希瓦氏菌属( Shewanella) ，但自然环境复杂多样，微生物资源极其丰富，其他种属微生物

是否也具有腐殖质呼吸功能还有待我们去探究，而稳定、高效腐殖质呼吸菌的发现将对腐殖质介导的污

染修复应用产生重大影响，这也是未来腐殖质研究的一个热门领域．
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