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水溶性有机物电子转移能力及其生态效应

毕 冉1，2，周顺桂2，袁 田2，庄 莉2，袁 勇2，*

( 1． 中国科学院广州地球化学研究所，广州 510640; 2． 广东省生态环境与土壤研究所，广州 510650)

摘要:水溶性有机物( Dissolved organic matter，DOM) 是生态系统最为活跃的有机物组分，参与众多物理、化学及生物过程。DOM

具有电子转移能力，主要原因在于结构中包含的醌基官能团，通过醌、半醌和氢醌之间的可逆转化完成电子转移过程。DOM作

为电子穿梭体，循环参与电子转移的能力是其发挥生态效应的重要体现。研究表明，DOM 可以通过氧化还原反应介导环境中

Cr( Ⅵ) 、Hg( Ⅱ) 等重金属及卤代烃、硝基芳香化合物等持久性有机污染物降解转化。综述了 DOM 电子转移能力机理、途径及

可循环性，电子转移能力测定方法，以及 DOM电子转移能力的生态效应并展望研究方向。
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Electron transfer capacities of dissolved organic matter and its ecological effects
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Abstract: Dissolved organic matter ( DOM ) represents one of the most mobile and reactive organic matter fractions，
controlling a number of physical，chemical and biological processes in ecosystem． Both laboratory and field studies show
that litter and humus are the most important source of DOM in soils． Due to the complex molecules structure，a general
chemical definition of DOM is impossible． DOM is often defined operationally as a continuum of organic molecules of
different sizes，structures and functional properties that is able to pass through a filter with a pore size of 0． 45 μm． DOM
consists of low molecular weight substances，such as organic acids and amino acids，as well as complex molecules of high
molecular weight，such as humic substances and enzymes．

Earlier researchers primarily focused on the complexation and adsorption properties of DOM with heavy metals and
organic pollutants，by which their behaviors in soils，such as the adsorption，desorption，and transportation，were greatly
affected． Recently，discoveries on the redox reactivity of humus have illuminated a new thought that DOM may also have the
same mechanisms． With the aid of numerous analytical techniques，there were multiple lines of evidence for the redox
reactivity of DOM． Quinine groups have main contribution to the electron transfer of DOM． Quinones are a versatile class of
biomolecules found in numerous substances such as living cells，extracellular material and so forth． Quinones can be cycled
among three redox states: oxidized，semiquinone radical，and reduced，thus，the electron transfer processes reversibly take
place with the transformation among benzoquinone，semiquinone and hydroquinone． The benzoquinone of DOM can undergo
either one-electron reduction to the semiquinone or two-electron reduction to the hydroquinone． DOM can accept electrons
from other species when electron donors，especially the humic-reducing bacteria，are available in the environment．
Alternatively，the reduced DOM could be oxidized by those substances with high redox potentials，such as oxygen． Previous
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studies showed that the electron transfer capacity of DOM was closely related to the degradation of heavy metals ( e． g． Cr
( Ⅵ) and Hg( Ⅱ) ) and persistent organic pollutants ( e． g． halohydrocarbon and nitroaromatic) in the environments． DOM
can function as electron shuttle for continuous electron transfer between the reduced electron donor and the oxidized priority
pollutants，displaying a significant effect on the fate and transport of organic and inorganic environmental pollutants． The
redox properties of DOM，including electron transfer reversibility，electron acceptor capacity ( EAC) and electron donor
capacity ( EDC) ，have been provided by chemical and biochemical methods． Nevertheless，the traditional methods ( Zn and
Fe3+ assays) are normally time consuming and usually require high degree of skill and experience to achieve reproducible
results． Lately，a novel and rapid electrochemical approach has been presented to investigate the redox properties of DOM，
which overcomes the limitations of the methods previously used．

Though the researches on DOM are intensive，our knowledge of the formation and function of DOM is still fragmented
and often inconsistent． Thus，a systematic review is benefit to comprehensive understanding of the ecological effects of
DOM． The purpose of this paper was to review three main aspects: ( 1) the mechanism，pathway and capability of electron
transfer for DOM; ( 2 ) the methods for measuring electron transfer capacity; ( 3 ) the ecological effects and research
prospects of DOM in the future．
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水溶性有机物( DOM) ，是生态系统中活跃的有机组分。其操作性定义指能通过 0． 45μm的滤膜，具有不
同结构及分子量大小的有机混合物［1］。DOM由含有羧基、醇羟基和取代氨基的小分子量物质( 游离氨基酸、
有机酸等) 和含有酚羟基、醌基和甲氧基的大分子量物质( 酶、氨基糖、多酚和腐殖质等) 组成，可与环境污染
物发生络合、吸附作用。
研究表明，DOM能优先吸附重金属并形成 DOM-重金属络合物，作为重金属迁移活化的载体可以减弱土

壤对重金属的吸附作用，增强其生物有效性［2-4］; 同时也可与持久性有机污染物结合增强其水溶性及迁移

性［3，5］。近期，研究发现具有“类腐殖质”性质的 DOM通过氧化还原反应可介导环境污染修复，例如 DOM 可
从微生物接受电子并转移至有机污染物［5-7］; 也可以在厌氧环境中，作为电子穿梭体在微生物与铁氧化物之

间循环转移电子［8］。因此 DOM电子转移能力的研究逐渐成为国内外的热点，此方面研究主要集中在以下三
个方面:①采用荧光光谱( EEMs) ，电子自旋共振色谱( ESR) 和电化学等方法从结构方向分析电子转移能力;
②研究 DOM厌氧环境污染修复及结合 DOM电子转移能力的污染修复新技术的实际应用［9-10］，尤其与还原微
生物的协同作用以加快难降解污染物的转化降解; ③探究 DOM 抑制产甲烷菌作用以减少 CH4 排放，并参与

全球碳循环，缓解温室效应［11］。
本文从电子转移机理、途径及循环性分析了 DOM 的电子转移能力; 对比传统化学方法与电化学方法在

测定电子转移能力方面的优缺点，并讨论影响 DOM 电子转移能力的相关因素; 综述 DOM 的显著生态效应，
即连续将电子由还原性供体转移给具有氧化性的污染物( 有机氯、硝基苯、重金属等) ，加速其转化降解降低
生态风险; 最后提出 DOM研究现存问题及展望，充分发挥 DOM的广阔实际应用前景。
1 DOM的电子转移能力
1． 1 术语定义
电子转移能力是反映 DOM 电子转移过程的重要指标，分为电子接受能力( EAC ) 和电子供给能力

( EDC) 。通常采用单位质量的有机碳( DOC) 转移的电子数( e－ /g) 来计量，常用单位为 mmol /g。EAC即 DOM
作为电子受体，单位质量有机碳接受电子的数量。EDC 即 DOM 作为电子供体，单位质量有机碳供给电子的
数量; 同时 EDC又可为分为初始电子供给能力( Initial EDC) 和潜在电子供给能力( Potential EDC) 。初始电子
供给能力，即 DOM提取后将电子转移给电子受体的量; 潜在电子供给能力，即初始 DOM 被还原后，还原态
DOM又将电子转移给电子受体所测得的量［12-14］( 图 1［14］) 。
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图 1 水溶性有机物电子转移能力［14］

Fig． 1 DOM electron transfer ability［14］

DOM: 水溶性有机物 ( Dissolved organic matter)

1． 2 电子转移机理及途径
2007 年，Bauer等首次提出 DOM作为氧化还原缓冲剂
的概念［8］，即 DOM 可作为电子受体接受来自还原性物质
的一定数量的电子，同时可作为电子供体向某些氧化态物

质提供一定数量的电子。DOM 所表现的“类腐殖质”特性
使其氧化还原性质逐渐引起国内外学者的广泛关注，并对

其产生此种性质的原因进行深入研究。研究结果表明，
DOM的电子转移能力是主要由于结构上普遍存在的醌基
官能团，其在电子传递过程中起到重要作用。Scott等利用
电子自旋共振色谱( ESR) 研究 DOM，发现 DOM 被微生物

图 2 醌基官能团氧化还原反应过程［7］

Fig． 2 The redox reaction of benzoquinonyl radical［7］

还原后，有机自由基的含量有所增加，其增加量与 DOM 的
电子接受能力成正相关。他们测得半醌为有机自由基主
要成分，由此推断在电子转移给 DOM 的过程中醌基被还
原［15］; Nurmi和 Tratnyek 利用循环伏安法( CV) 测定不同
种类 DOM 在非水环境下的氧化还原电位，发现其与醌类
模型 ( 蒽醌-2，6-二磺酸钠等) 十分相似［16］; Cory 和
Mcknight利用荧光光谱法( EEMs) 研究多种 DOM 发现其
荧光基团中醌类占 50%左右，说明醌类物质广泛存在于
DOM中［7］。图 2 所示为醌基代表物的电子转移途径: 在还
原物质存在条件下，可依次接收电子转变为还原性半醌、

氢醌; 当可供给电子的氧化物存在时，氢醌、半醌将会供给自身接受的电子同时转化为苯醌。从而通过以上过
程完成电子由氧化态供体转移至还原态污染物质。与此同时，在研究 DOM 的电子转移机理的过程中，也有
学者认为醌类物质作为电子穿梭体并不能完全解释电子转移机理。Struyk等用 I2 滴定氧化腐殖酸时，发现通
过自由基传递的电子只占反应中传递的电子总数的一部分，所以他们认为醌基并不是腐殖酸中唯一的电子转

移体［17］; Ratasuk 和 Nanny 通过研究腐殖酸的可逆性氧化还原位点的性质及其电子转移能力时发现，其氧化
还原位点包括醌基和非醌基结构，醌基的电子转移能力占总电子转移能力的 44%—79%。同时，当醌结构被
破坏而不具备电子转移能力时，酚等其它官能团也能完成电子转移［18］。
1． 3 电子转移可循环性

自 1996 年，Lovley等［6］首次发现存在于厌氧环境中的腐殖质呼吸作用，即腐殖质还原菌通过氧化电子供
体，偶联腐殖质还原，循环参与呼吸链上电子转移的过程。从此，DOM 作为电子穿梭体的可循环特性引起广
泛关注。DOM可接收电子还原性电子供体( 腐殖质还原菌，葡萄糖，H2S 等) 提供的电子被还原，还原态 DOM
再将电子转移给氧化性污染物，同时还原态 DOM又转化为氧化态，继而又可接收电子，循环参与电子转移反
应过程。DOM的这种重复利用、循环参与电子转移的能力，被认为是其充分发挥 DOM 环境效应的关键。此
外，DOM还可加快还原性电子供体与氧化性污染物质的反应速率，加速某些条件下难以进行的电子转移反应
发生［6，8］。电化学循环伏安扫描是证明其具有循环电子转移能力最简便的方法。图 3 所示蒽醌-2，6-二磺酸
钠、腐殖酸和水溶性有机物的 CV曲线出现明显对称氧化峰和还原峰，阳极与阴极的峰电流比( IpA / IpC ) 接近

1，表明这些电子穿梭体的电子转移反应接近于可逆反应，即它们具有可循环能力。许伟采用循环伏安法证明
污泥 DOM可经历多次电子转移，反复接收和供给电子; 在 3 次重复电子转移后，EDC 可稳定维持在 150—250

μmol /g之间［13］。Ratasuk和 Nanny利 O2( 氧化剂) 和 H2( 还原剂) 氧化还原循环测定证明腐殖质至少可以经

历 5 次氧化还原可逆循环［17］。Maurer等［19］通过电化学方法测定 DOM连续的 3 次氧化还原循环过程中 EAC
和 EDC变化，连续 3 次实验的 EAC测定值分别为 0. 53、0． 45 和 0． 40 mmol /g，Potential EDC 为 0． 36、0． 38 和
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图 3 水溶性有机物电子转移反应循环［20］

Fig． 3 The cycle of DOM electron transfer reaction［20］

0． 35 mmol /g，而 Initial EDC 则都几乎维持在 0． 12
mmol /g左右。这些实验证明，DOM 在电子转移反应中
确实存在明显循环性，可连续发挥电子穿梭体的作用;

然而三次循环过程中 EAC 和 EDC 呈现整体递减趋势，
表明在氧化还原过程中，部分 DOM发生不可逆还原，不
能再次参与反应转移电子。
2 DOM电子转移能力的测定

DOM电子转移过程即 DOM 作为电子穿梭体参与
氧化还原反应。初期研究 DOM电子转移能力主要通过
化学氧化剂与还原剂来测定。近期，随着电化学方法研
究逐步深入及传统化学方法对于 DOM研究局限性的日
益体现，电化学方法作为一种应用成熟、快捷高效的研
究方法拓宽 DOM研究并补充化学方法的缺陷。不同测
定方法，DOM 来源，pH 值及温度均会对电子和转移能
力的测定结果产生影响［1，21-25］。表 1 列出部分 DOM电子转移能力的测定值。
2． 1 化学方法
在一定实验条件下，DOM作为电子供体将电子转移给化学氧化剂，测定 DOM的 EDC; 同理 DOM 可作为

电子受体接受化学还原剂供给的电子，测定 DOM的 EAC。根据 DOM的氧化还原电位，实验研究较为常用的
化学氧化还原剂为 Na2S2O4 和 I2

［26］和 Zn( H2S) 和络合态 Fe3+［13，27-28］。通过计算试剂消耗量或是产物生成
量，根据电子转移量计算出 DOM的 EDC和 EAC。
化学方法为研究 DOM电子转移能力提供定量测定方法，同时可研究多种因素对于 DOM 电子转移能力

的影响。但仍存在重要不足: 1) 化学方法测定过程中伴随着电子转移会发生质子交换过程，反应体系随之变
化的 pH值会影响 DOM的电子转移能力［29］。2) 化学方法一般需要较长时间才能达到反应平衡，采用的较短
测定时间并不能反映 DOM真实的电子转移能力［18，21］。3) 化学氧化还原试剂的加入可能引发副反应，或因反
应物质吸附在 DOM表面影响其电子转移能力［21，28］。
2． 2 电化学方法

研究初期，常采用循环伏安法定性证明 DOM电子转移能力的循环性［16，19］。现多采用计时电流法定量表
征 DOM的电子转移能力，向工作电极施加适宜的氧化或还原恒电位，DOM 与工作电极之间存在电位差从而
引发电子的转移。实验得到电解时间 t( s) 和电流强度 I( A) 的相应 I-t图，根据 Q= It计算出 DOM氧化还原反
应过程中电子转移的数量。同时还可通过双电位阶的计时电流法测得 DOM的电子循环能力［24］。

表 1 水溶性有机物电子转移能力

Table 1 DOM electron transfer capacities

氧化还原电对
Redox couple

水溶性有机物来源 ( pH)
DOM source ( pH)

电子接受能力
EAC / ( mmol /g)

潜在电子供给能力
Potential EDC / ( mmol /g)

参考文献
References

Zn0 /Zn2+ 污泥堆肥( 7． 0) 0． 32 ［20］

H2S /S2O2－
3 Pahokee泥炭( 6． 5) 0． 60 ［8］

电极 Pahokee泥炭( 6． 5) 0． 64 ［8］

FeCl3 / FeCl2 IHSS土壤腐殖酸( 5． 0) 0． 31 ［22］

Fe( citrate) ］0 /［Fe( citrate) ］1－ Aldrich腐殖酸( 6． 8) 0． 34 ［6］

［Fe( CN) 6］3
－ /［Fe( CN) 6］4

－ Pahokee泥炭( 6． 5) 0． 33 ［8］

电极 污泥( 7． 1) 0． 25 ［13］

“ ”未测定; IHSS: 国际腐植酸协会 ( International Humic Substance Society) ; Pahokee 泥炭，IHSS 土壤腐殖酸和 Aldrich 腐殖酸均为市售腐

殖酸
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3 生态效应

图 4 水溶性有机物电子转移能力的生态效应［31］

Fig． 4 Ecological effect in the electron transfer of DOM［31］

由于 DOM具有“类腐殖质”性质，在已有腐殖质相
关研究的基础上，DOM 氧化还原性质对重金属及有机
污染物降低生态风险逐渐成为国内外研究热点。DOM
普遍存在于土壤及污泥环境中并包含大量电子转移基

团( 醌基) ，是自然界中最高效的电子穿梭体［30］。如图
4 所示，DOM 可以通过醌基与氢醌的循环转化介导多
种重金属( Cr ( Ⅵ) 、Hg ( Ⅱ) 等) 及持久性有机污染物
( 卤代烃、硝基芳香化合物等) 连续还原解毒，发挥其十
分重要的环境生态效应。
3． 1 DOM介导的重金属还原解毒

DOM可优先接收电子转化为还原态，还原态 DOM
又能够将电子转移给氧化态 Cr( Ⅵ) ，Hg( Ⅱ) 等重金属
及 U( Ⅵ) 等放射性元素，达到还原解毒作用。重金属
铬在自然界中通常以 Cr( Ⅲ) 和 Cr( Ⅵ) 价态形式存在
于水体及土壤环境。Cr( Ⅲ) 是生物体维持基本生理活动的必需元素，然而 Cr( Ⅵ) 由于其易溶性及高毒性对
生物体产生强烈危害。Denis等［32］实验表明 DOM作为电子穿梭体可以加速电子转移给 Cr( Ⅵ) 使其转化为
Cr( Ⅲ) ，并能通过醌与氢醌结构的可逆转换以循环还原 Cr( Ⅵ) 。同时发现此高效电子转移过程受到 pH 值
及 DOM种类的影响。( 1) pH值: Cr( Ⅵ) 还原速率随着 pH值的降低而加快，在 pH值大于 9． 2 时还原能力丧
失［32］; Gu 和 Chen［33］也研究表明 DOM 在 pH 值为 3 左右时还原能力较强，但在 pH 值升高至 7 左右
时，Cr( Ⅵ) 的还原效率可以忽略不计。这是因为一方面随着 pH 值的升高，DOM 的芳香成分会发生变化，结
构的改变进而影响其还原能力; 另一方面 pH值会影响 Cr( Ⅵ) /Cr( Ⅲ) 氧化还原电子对的氧化还原电位，直
接影响 DOM电子转移的难易程度; ( 2 ) DOM 种类: Gu 和 Chen［33］研究发现两种可溶性有机物( DOM-PP 和
DOM-CH) 和土壤腐殖酸( soil HA) 对 Cr( Ⅵ) 的还原能力存在显著差异，DOM-PP 两周反应后可还原近 95%
Cr( Ⅵ) ，其电子转移能力明显强于 DOM-CH和 soil HA。
同理，DOM可还原 Hg( Ⅱ) ［34］、V( V) ［35］、Pu( V) ［36］等重金属，将其转变为毒性减弱的低价态形式，降低

生态环境风险。DOM作为电子穿梭体可将微生物还原 U( Ⅵ) 的效率提高 10 倍［37］。但是 DOM 的还原特性
也会产生某些生态环境风险问题。自然界中 As常以砷酸盐( AsO3－

4 ) 形式存在，氧化态 DOM可还原 As( V) 转

化为 As( Ⅲ) 。但是亚砷酸盐( AsO3－
3 ) 毒性会增加 60 倍，并具有更强的溶解性，造成严重的生态风险［38-40］。

3． 2 DOM介导的有机污染物还原降解
腐殖酸还原环境中普遍存在的有机污染物的研究已经较为成熟，但 DOM对有机污染物还原能力的研究

较少。由于 DOM具有“类腐殖质”性质，对于其对有机污染物的降解机理存在两种合理假设推测: 1) 电子供
体假设，低分子量 DOM作为有机碳源即电子供体，被腐殖酸还原菌利用参与有机污染物还原反应; 2) 电子穿
梭假设，高分子量 DOM在腐殖质还原菌和有机污染物之间作为电子穿梭体，加速还原反应［41］。
卤代烃因其持久污染性及“三致”危害受到普遍关注，卤代烃还原降解一直是研究热点。卤代烃在厌氧

环境经过脱卤作用后毒性及持久性将大大降低，同时可以更易被微生物降解［42］。Curtis 和 Reinhard［43］研究
腐殖酸可以转移电子还原 C2Cl6、CCl4 和 C2H3Br3 等卤代烃。C2Cl6 依次接受电子供体 HS－两个电子后脱去两

个氯自由基转变为四氯乙烯，再经过微生物代谢完全降解为 CO2 和 H2O。同理 CCl4 和 C2H3Br3 也可以得到

电子脱去卤基，最终被完全降解。脱卤反应限速步骤一般为电子由电子供体转移至卤代有机化合物［44］，DOM
发挥电子穿梭体作用可以加快电子转移，从而加快卤代烃还原降解。Rau 等［45］研究发现醌类物质含量与氯
代有机污染物降解速率成线性相关。Cervantes等［46］研究 CCl4 和 Doong等［47］研究 C2HCl3 降解过程时也得到
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类似结果。
DOM可以转移电子使硝基苯类物质还原成相应的苯胺类物质，其电子转移能力受 DOM浓度和 pH 值等

因素影响［2，48］。Dunnivant等［2］研究了在硫化氢作为电子供体的溶液中，硝基苯还原反应速率随着 pH值的升
高而增大。DOM还可以加速偶氮有机物的还原，降低其环境污染毒性。Weber 和 Zhang［30］研究发现 DOM 能
够作为电子穿梭体加速 4-氰基-4-氨基偶氮苯( CNAAzB) 还原降解，Santos等［49］发现污泥中 DOM利用醌基加
快电子转移速率，从而加快偶氮染料的生物降解。
3． 3 DOM强化异化铁还原

Fe( Ⅲ) /Fe( Ⅱ) 氧化还原电子对在重金属及有机污染物的还原过程中发挥着重要作用。土壤环境尤其
是厌氧土壤中异化铁还原是铁循环的重要方式，即铁还原微生物利用 Fe( Ⅲ) 作为最终电子受体进行的厌氧
呼吸过程。Fe( Ⅱ) 还原重金属或有机化合物后自身转化为 Fe( Ⅲ) ，在铁还原微生物作用下，Fe( Ⅲ) 又可以
接受电子后转化为 Fe( Ⅱ) 。但是由于铁氧化物晶体结构及溶解性的差异导致铁还原微生物还原能力受到限
制。1996 年，Lovley等［6］就提出腐殖酸能与 Fe( Ⅱ) 形成配合物，可以在铁还原微生物不直接接触铁氧化物的
情况下进行铁还原反应，即腐殖酸上的醌基通过充当 Fe( Ⅲ) 还原微生物和 Fe( Ⅲ) 氧化物之间的电子穿梭体
反复利用; 同时相比于铁氧化物，铁还原微生物更易于腐殖酸接触［50-51］。Lovley 等［6，50，52］众多研究表明，醌基
转移电子的能力加快铁还原微生物对于 Fe( Ⅲ) 的还原速率，这为后期 DOM相关研究提供理论依据。

Anderson等［48］在研究 DOM对于 Fe( Ⅱ) 还原硝基化合物影响时发现，DOM的加入可以促进铁氧化物表
面吸附的 Fe( Ⅱ) 还原反应的发生。其原因是: 一方面 DOM可作为电子穿梭体加快电子的转移; 另一面 DOM
的羧基、酚羟基为 Fe( Ⅱ) 在铁氧化物表面吸附提供配位点，加快 Fe( Ⅱ) 还原反应的限速步骤。此外，DOM
与铁离子配合可以降低 Fe( Ⅲ) /Fe( Ⅱ) 的氧化还原电位，使得一些难还原的铁氧化物被还原［52］。
4 研究问题及展望
研究 DOM的电子转移能力及其作为电子穿梭体的循环性具有十分重要的生态环境意义。已有研究已

经初步认识 DOM的电子转移能力，并发现其在重金属和持久性有机污染物转化降解方面的突出贡献。DOM
在厌氧环境污染修复及维持碳库平衡等方面具有广阔的研究前景，但目前仍存在许多问题: 1) DOM结构研究
有待深入: 众多实验研究已经充分说明醌基官能团是 DOM 电子转移能力的主要来源。但是由于 DOM 结构
复杂，至今尚无定论全面说明 DOM电子转移能力的结构原因。传统化学方法难以有效确定 DOM 结构特性
而且测定过程中易于改变固有性质，多种光谱分析技术的应用弥补了此方面不足。醌基的荧光特性决定了荧
光光谱分析技术( EEMs) 在深入研究 DOM的结构特性方面具有积极意义［12，18，53］; 此外，紫外可见分光光度谱
( UV-vis) ［16，18，53］，傅里叶变换红外光谱法( FT-IR) ［20，23］，C-1近边 X 射线吸收精细结构谱( C-1s NEXAFS) ［20］

等光谱技术也均在 DOM研究中具有应用价值。DOM电子转移能力本质是由结构特性所决定，所以从结构揭
示其机理，构建系统的电子转移途径将是未来的研究热点之一。2) DOM电子转移能力影响因素的系统研究:
DOM电子转移能力的影响因素众多，但由于其结构的复杂性和取样的不易重复性，各种相关因素的影响效果
至今尚未清楚。有待进一步深入研究分析环境因素对于 DOM 电子转移能力的影响，为 DOM 对污染物环境
行为的影响提供依据。另外，在 Fe( Ⅲ) /Fe( Ⅱ) 对重金属及有机污染物的还原能力较成熟研究基础上，进一
步研究 DOM-Fe( Ⅱ) 配合体系的电子转移能力及其生态效应。3) 发展 DOM厌氧环境应用技术: DOM在土壤
厌氧环境中可以优先接收微生物等提供的电子转移给环境污染物，发挥其在环境污染物原位修复中的作用，

但是关于 DOM作为电子穿梭体还原持久性有机污染物的研究仍不深入。同时探究 DOM 介导厌氧环境异位
应用技术是今后研究重点之一。其中，反应器构建、操作条件优化及优势微生物菌种富集，是实现该技术实际
应用于土壤和工业废弃物修复的关键。4) DOM影响全球碳循环: DOM电子转移能力能够影响地球碳元素循
环。如何从生态系统宏观尺度出发，研究 DOM在碳循环中的作用，是多学科多领域交叉的难点。
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