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土壤反硝化对磺胺嘧啶及抗性基因消减的影响
① 
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(1南京农业大学资源与环境科学学院，南京  210095；2中国科学院土壤环境与污染修复重点实验室(南京土壤研究所)，南京  210008； 

3江苏省有机固体废弃物资源化协同创新中心，南京  210095；4美国德州农工大学土壤与作物科学系，德克萨斯州大学城  77843-2474) 

摘  要：农田土壤中抗生素及抗性基因的复合污染已给生态环境安全和人体健康带来了全新隐患。针对厌氧条

件下，反硝化作用过程对土壤抗生素乃至抗性基因消减影响的研究一直相对较少。因而，本研究采集牛粪堆积池塘周

边底层农田土壤作为目标污染土壤，重点研究反硝化作用过程对土壤磺胺嘧啶及抗性基因消减动态的影响。结果表明：

相较于原始污染土壤处理(T1)，添加了 NO– 
3 -N的处理(T2)可以显著强化土壤和水相中反硝化速率，提升 N2O的产气速

率，促进土壤中磺胺嘧啶浓度和抗性基因丰度的快速降低；同时发现土壤反硝化基因(nirK、nirS和 nosZ)与磺胺类抗

性基因(sulI 和 sulII)呈显著负相关(P<0.05)，说明当 NO– 
3 -N 底物越充足，土壤反硝化细菌活性往往被激活，其反硝化

功能基因表达就越活跃，土壤反硝化作用过程就越强烈，从而反馈作用促进磺胺嘧啶抗生素的厌氧消减，进而有助于

sul 系列抗性基因丰度的显著衰减；同时通过高通量测序技术及对反硝化细菌的分离筛选后，发现变形菌门

(Proteobacteria)赖氨酸芽胞杆菌属(Lysinibacillus)的细菌是土壤厌氧反应前后的主导优势菌群，对于强化反硝化过程和

促进磺胺嘧啶及 sul 抗性基因的消减发挥了潜在的积极作用。本研究结果可为探明土壤中抗生素的厌氧消减过程和缓

解抗性基因的扩散传播提供新颖的认知基础。 
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中图分类号：X53     文献标识码：A

抗生素(antibiotics)是由微生物(包括细菌、真菌、

放线菌)产生的一类具有显著抑制或杀灭其他类型微

生物生长或生存的代谢产物[1-2]。近年来为了进行预

防大规模畜禽疾病的爆发和保障畜禽的产量及健康，

大量兽用抗生素药物常作为抗菌剂和促生长剂，被广

泛应用于畜牧养殖业的全生产过程[3-4]，但由于畜禽

往往难以在短期内将体内抗生素兽药完全代谢吸收，

因而含有抗生素母体化合物或次生代谢产物的畜禽

粪便常作为有机肥，被长期反复地施入农田土壤环

境，并逐渐诱导和筛选出大量抗生素抗性细菌

(antibiotic resistance bacteria，ARB)[5]，从而致使 ARB

体内抗生素抗性基因 (antibiotic resistance genes，

ARGs)丰度的过量异常表达，进而可以通过食物链的

传递和积累作用，对人体健康和环境安全带来了较为

严重的生态风险[6]。因而，ARGs 作为一种新型的

环境大分子生物污染物已受到学术界越来越多的

关注[7]。尤其是前期研究表明土壤介质是 ARGs的巨

大贮藏库，在影响抗性基因漂移、扩散和传播的过程

中扮演了重要的媒介作用[8-9]。 

目前，在好氧条件下，国内外学者针对土壤中抗

生素的自然消减过程或应用特殊功能微生物菌群强

化消减抗生素的研究已有较多报道[10-12]，但由于厌氧

环境中土壤抗生素的微生物消减难度较大，所以国内

外相关研究进展相对缓慢[13]。同时在实际的自然条

件下广泛存在着被抗生素污染的厌氧环境，如城市河

道或污水处理厂底泥、淹水水稻土和底层土壤等在广

义上都属于较为厌氧的环境[14]。孙明明等[15]在前期

研究中发现，反硝化过程有助于促进土壤中非极性有
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机污染物多环芳烃(polycyclic aromatic hydrocarbons，

PAHs)的厌氧消减，在此厌氧反应体系中，NO– 
3 -N作

为替代氧气的电子受体或激发厌氧微生物活性的共

代谢底物有效促进了作为电子供体的 PAHs被厌氧消

减。土壤氮素循环重硝化和反硝化作用是重要的反应

过程，而反硝化细菌是反硝化过程中起驱动作用的一

类微生物，可促进 NO– 
3 -N还原成 N2。但针对实际的

污染土壤，反硝化过程能否促进土壤中抗生素的微生

物厌氧消减，非常值得深入研究。尤其是在电子链传

递的厌氧反硝化作用和抗生素消减作用的耦合过程

中，土壤反硝化基因(denitrifying functional genes，

DNGs)和 ARGs的丰度表达存在怎样的交互影响，同

样值得进一步探明。 

因此，本研究基于前期南京城郊奶牛场附近，污

染农田土壤中抗生素及抗性基因调查的结果[16-17]，采

集牛粪堆积池塘周边的底层农田土壤作为目标污染

土壤。以磺胺嘧啶(sulfadiazine，SD)作为典型抗生素

污染物代表，采用实验室模拟培养的方式，在厌氧培

养箱中，淹水土壤条件下，重点开展土壤反硝化作用

中氮素的转化过程对 SD消减动态的影响，同时分析

反硝化基因与抗性基因的交互作用及耦合关联性，并

阐明反应前后关键反硝化细菌群落组成结构的特征

变化。本研究结果可为探明土壤中抗生素的厌氧消减

过程和缓解抗性基因的扩散传播风险提供科学的认

知基础。 

1  材料与方法 

1.1  供试材料 

1.1.1  供试土壤     采自南京城郊某奶牛场附近

(32°30′45″N，118°94′7″E)，牛粪堆积池塘周边的底层

磺胺类抗生素污染农田土壤，采用五点取样法取 0 ~ 

10 cm牛粪堆积池塘周边的土壤共 1 kg，并混匀，存

储于 4℃ 冰箱；试验前，将采集的土样风干磨细，

过 2 mm孔径筛后于阴处室温保存。测定土样基本理

化性质：pH 7.83，全氮 1.83 g/kg，全磷 1.05 g/kg，

全钾 17.94 g/kg。  

1.1.2  试验试剂    分析纯盐酸盐/EDTA 缓冲液、

硫酸镁/氨水(试验前配置)、甲醇、甲酸、氯化钙溶液、

Mcllvaine 缓冲液，具体配置方法参考 Awad 等[18]的

实验方法。磺胺嘧啶标准溶液：准确称取 SD标准物

质，用甲醇配成 100 mg/L的标准储备液，–20  ℃ 避

光保存。从上述储备液中准确吸取 0.1 ml 于 10 ml

容量瓶中，用甲醇定容，配成 1.0 mg/L的标准溶液，

并用甲醇稀释配置成 6 ~ 600 μg/L标准工作液，4  ℃

避光保存。 

培养基：LB培养基 (g/L)：10 g胰蛋白胨、5 g

酵母提取物、10 g NaCl、15 g琼脂糖，去离子水定

容至 1 000 ml，pH 7.0 ~ 7.2；溴酚蓝 (bromothymol 

blue，BTB) 半固定培养基[19]：1 g L-天冬酰胺、1 g KNO3、

1 g KH2PO4、0.05 g FeCl2·6H2O、0.2 g CaCl2·2H2O、1 g 

MgSO4·7H2O、1 ml BTB 溴酚蓝(1% 酒精)、5 g琼脂

糖，去离子水定容至 1 000 ml，pH 7.0 ~ 7.3。 

PCR 引物由上海英骏生物技术有限公司合成，

DNA基因组提取试剂盒购自美国 MP公司，DNA凝

胶回收试剂盒、质粒提取试剂盒购自杭州爱思进生物

技术公司，Tiangen DNA试剂盒购自天根生化科技有

限公司。 

1.1.3  仪器设备    NO– 
3 -N 的分析采用德国布朗卢

比 3-AA3 AutoAnalyzer 连续流动化学分析仪；氧化

亚氮 (N2O) 的分析采用 Agilent 7890A气相色谱仪；

磺胺嘧啶(SD)的分析采用 Agilent1290/6460 HPLC/ 

MS/MS高效液相色谱-串联四极杆质谱；样品冷冻干

燥采用 Sigma Christ高速冷冻离心机；反硝化基因及

抗生素抗性基因的丰度分析采用 Applied Biosystems 

StepOnePlusTM实时荧光定量 PCR仪。 

1.2  试验方法 

1.2.1  试验处理    试验设置两个处理：T1：原始

SD污染农田土壤；T2：原始SD污染农田土壤+20 mg/kg 

NO– 
3 -N。每个处理重复 3次，选用 250 ml棕色瓶培

养，每个培养瓶中添加 100 g土壤及 120 ml水，置于

厌氧培养箱中常温培养 60 天，分别在第 1、3、7、

15、23、60 天进行破坏性采样。采集水样及土样置

于 4℃ 避光保存。 

1.2.2  NO– 
3 -N及 N2O测定    土壤 NO– 

3 -N含量：水

土比 5︰1，2 mol/L KCl浸提后用流动分析仪测定；

水相 NO– 
3 -N 含量：过滤后用流动分析仪测定。N2O

的测定：试验开始放入厌氧培养箱前，打开橡胶塞，

向瓶内通高纯氮气，使瓶内的 CH4、N2O、CO2、NO

等排出并保持厌氧培养环境，分别在 1、6、12、24、

72、168、345 h各采样一次，用 10 ml 注射性针筒采

集气体样品，气相色谱仪测定 N2O样品浓度。 

1.2.3  土壤中磺胺类抗生素测定    样品前处理：称

取 2.0 g土壤样品于 50 ml棕色玻璃离心瓶中，加入盐

酸盐/EDTA缓冲液 15 ml、硝酸酶/氨水混合溶液 5 ml，

涡旋 1 min，超声提取 15 min，5 000 r/min离心 10 min，

收集上清液。再按照上述方法重复提取 2次，合并提

取液，用滤膜(0.45 μm)过滤后超纯水稀释至 500 ml。

固相萃取时，预先用 10 ml甲醇和 10 ml超纯水对HLB
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固相萃取柱进行活化，然后使提取液以 3 ~ 5 ml/min

的流速上柱，进行萃取富集。富集完毕后，用 10 ml

超纯水淋洗小柱，并用氮气吹干 20 min，除去柱中残

留水分，之后用含 0.1% 甲酸的甲醇溶液进行洗脱，

收集的洗脱液在氮吹仪上吹至近干，再用含 0.1% 甲

酸的甲醇溶液定容至 1 ml，涡旋混匀后经 0.22 μm针

式滤器过滤至 2 ml棕色小样瓶中，避光，–5℃，待测。 

4种形态 SD提取。样品前处理：称取 2.0 g土壤

样品于 50 ml 棕色玻璃离心瓶中，加入超纯水 15 ml，

涡旋 1 min，超声提取 15 min，5 000 r/min离心 10 min，

收集上清液，获得水溶态 SD；再向离心后土壤中加

入 0.1 mol/LCaCl2溶液 15 ml，涡旋 1 min，超声提取

15 min，5 000 r/min离心 10 min，收集上清液，获得可

交换态 SD；随后再向离心后土壤中加入 Mcllvaine 缓

冲液(1 000 ml 0.1 mol/L柠檬酸溶液与 625 ml 0.1 mol/L

磷酸氢二钠)15 ml，超声提取 15 min，5 000 r/min离

心 10 min，收集上清液，获得松散结合态 SD；最后

向剩余土壤加入磷酸盐/EDTA缓冲液 15 ml，硝酸酶/

氨水混合溶液 5 ml，涡旋 1 min，超声提取 15 min，

5 000 r/min离心 10 min，收集上清液，获得紧密结合

态 SD。SD纯化富集方法同上。 

1.2.4  土壤中反硝化基因及抗生素抗性基因测定    用

FastDNA 试剂盒提取土壤 DNA，用微量分光光度计

NanoDrop测定提取的土壤 DNA的纯度(OD260/OD280

在 1.8 ~ 2.0之间)和浓度。PCR检测 6种基因，包括

3种反硝化基因 nirK、nirS、nosZ，两种磺胺类抗性

基因 sulI、sulII，及一型整合子 IntI1，相关引物序列

及 PCR扩增条件在表 1展示。采用 PCR扩增后的产

物，用 DNA 凝胶纯化回收试剂盒(AxyPrep DNA Gel) 

纯化目的基因片段，将片断连接在 pMDTM19-T 载

体，利用感受态大肠杆菌细胞(Trans5α) 进行转化。

在带有其他抗生素的平板上涂布后挑选阳性克隆子，

用 LB 液体培养基进行扩大培养 (约 6 ml)，取 2 ml 

菌液送公司测序插入基因片段，剩余约 4 ml菌液用

来提取质粒，稀释标线备用，并用 NanoDrop测定质

粒浓度用以后续计算。用绝对定量进行反硝化基因及

抗生素抗性基因丰度的测定，定量 PCR 反应在

StepOnePlusTM RealTime PCR system仪器上进行。 

表 1  反硝化基因与抗性基因的 PCR 扩增引物序列及扩增条件 
Table 1  The primer sequences and amplicon conditions for denitrification genes，ARGs and intI1 gene amplification 

目标基因 引物 引物序列(5′-3′) 退火温度 PCR( )℃ 产物长度(bp) 反应程序 

nirS nirS-F GAS TTC GGR TGS GTC TTG A 

 nirS-R GTS AAC GTS AAG GAR ACS GG 

60 425 94℃ 预变性 5 min，94℃ 15 s，60

℃ 30 s，72℃ 30 s，35个循环

nirK nirK-F ATY GGC GGV AYG GCG A 

 nirK-R GCC TCG ATC AGR TTR TGG 

60 163 94℃ 预变性 5 min，94℃ 15 s，60

℃ 30 s，72℃ 15 s，35个循环

nosZ nosZ-F CGC RAC GGC AAS AAG GTS MSS GT

 nosZ-R CAK RTG CAK SGC RTG GCA GAA

60 267 94℃ 预变性 5 min，94℃ 15 s，60

℃ 30 s，72℃ 25 s，35个循环

sulI sulI-F GACTGCAGGCTGGTGGTTAT 

 sulI-R GAAGAACCGCACAATCTCGT 

60 107 94℃ 预变性 5 min，94℃ 15 s，

60℃ 30 s，72℃ 30 s，35个循环

sulII sulII-F TCCGGTGGAGGCCGGTATCTGG 

 sulII-R CGGGAATGCCATCTGCCTTGAG 

60 190 94℃ 预变性 5 min，94℃ 15 s，

60℃ 30 s，72℃ 30 s，35个循环

intI1 intI1-F TAC GAA CCG AAC AGG CTT ATG

 intI1-R TGA CGA TGC GTG GAG ACC 

55 151 94℃ 预变性 5 min，94℃ 15 s，

55℃ 30 s，72℃ 20 s，35个循环

 

1.2.5  土壤中反硝化细菌分离及鉴定     将添加

NO– 
3 -N的土壤以水土比5︰1的悬浊液澄清后，取100 μl

上清液涂在 LB培养基上，置于 30℃ 培养箱中的厌

氧培养袋中培养，7天后，从平板中挑选出的单菌落

转接到 BTB 半固体培养基中，并置于 30℃ 培养箱

中，7 ~ 10天后，筛选出产生气泡同时变蓝的试管，

挑选菌落接种至 3 ml LB 液体 37℃ 培养 8 h，用

Tiangen 试剂盒提取细菌 DNA，进行 PCR 定性判断

及测序鉴定。  

1.2.6  高通量测序    针对第 1天及第 60天的土壤

样本所提取的 DNA，利用通用引物 319F ( 5′-ACT-

CCTACGGGAGGCAGCAG-3′)和 806R (5′-GGACT-

ACHVGGGTWTCTAAT-3′)扩增其中土壤细菌的 16s 

rDNA基因的 V3、V4区域，扩增完成后的 PCR产物

使用 beads纯化后利用杭州联川生物技术有限公司的

Illumina测序仪上机测序。 

1.3  数据分析 

所用数据为 3 次重复采样的平均值，利用软件 

OriginPro8.5和 SPSS 21进行数据统计分析。图表采

用 Microsoft Excel 2013和软件 OriginPro 8.5绘制。 
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2  结果与讨论 

2.1  土壤厌氧反硝化作用的动态变化过程 

由于本研究中使用的土壤样品采集自奶牛场牛

粪堆积池附近的底层土壤，其中氮素的本底含量较

高，因此不同处理样品土壤中反硝化过程可能是氮素

厌氧转化的主要途径之一[20]。从图 1可知，在 60天

的厌氧培养过程中，不同处理条件下土壤和水相中 

NO– 
3 -N 浓度呈现先迅速降低再缓慢消减的趋势。T1

和T2处理下土壤和水相中NO– 
3 -N含量在最初的7天内

迅速降低(图 1A、1B)，土壤中分别由初始 NO– 
3 -N含量

7.3 mg/kg和 24.3 mg/kg下降至第 7天的 1.6 mg/kg 和

1.9 mg/kg，水相中分别由初始 NO– 
3 -N含量 3.3 mg/kg

和 5.5 mg/kg下降至第 7天的 1.1 mg/kg 和 0.9 mg/kg，

随后的培养时间内(第 7 ~ 23天)土壤和水相中NO– 
3 -N

含量消减速率逐渐变缓。  

 

(A. 土壤中 NO– 
3 -N含量变化；B. 水相中 NO– 

3 -N含量变化；C. N2O气体含量变化) 

图 1  土壤厌氧反硝化作用的动态变化 
Fig.1  The dynamics of nitrate nitrogen  

 

此外，添加 NO– 
3 -N的 T2处理其 N2O气体的产

气速率显著高于原始污染土壤 T1 处理 (图 1C，

P<0.01)，并且在第 12 h达到积累最高值 0.8 μg/(g·h)，

随后 N2O气体的累积浓度逐渐消减，同时在第 72 h

的取样时间点接近消减完毕。而 T1处理中 N2O气体

的产气积累量在 72 h才达到最高积累值 0.7 μg/(g·h)，

在随后的 350 h内逐渐消减完毕。图 1结果显示出添

加 NO– 
3 -N 底物，有助于激活土壤中厌氧反硝化作用

的速率和进程，为模拟和营造强化的反硝化作用过程

体系提供了活跃的反应条件。  

2.2  反硝化功能基因丰度的动态变化过程 

在微生物介导的土壤厌氧反硝化过程中，反硝化

功能基因的丰度变化是决定反硝化速率和进程的关

键要素。如公式(1)所示[21]，不同的反硝化作用环节 

是受到了不同特征反硝化功能基因丰度变化的影

响 [22]。在本研究中，选取了丰度表达稳定且具有限

速作用的关键反硝化功能基因进行绝对丰度动态变

化的测定分析[23]。即：由硝酸盐向亚硝酸盐转化的

还原酶编码基因 nirS 和 nirK，以及由 N2O 气体向

N2转化的还原酶编码基因 nosZ基因。   
K B Z

3 2 2S B
NO NO N O Nnir cnor nos

nir qnor
     (1) 

由图 2可知，不同处理中反硝化基因绝对丰度均

出现先上升后下降的趋势，尤其是在不同培养时间

内，T2处理中 nirK、nirS和 nosZ基因丰度显著高于

T1 处理中相关反硝化基因丰度(P<0.01)。T2 处理中

nirK与 nirS基因在第 15天分别达到最高值 6.63×106

和 5.45×106 copies/g (图 2A，2B)，nosZ基因在第 23 

 

(A. nirK; B. nirS; C. nosZ) 

图 2  反硝化功能基因绝对定量丰度变化 
Fig. 2  Changes of absolute abundance of denitrifying genes 
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天达到最高值 7.30×105 copies/g (图 2C)。该部分数据

说明原始污染土壤中即存在特定丰度的反硝化功能

细菌，当外界人为添加硝态盐底物后，土著反硝化细

菌的代谢活性得到显著激活和促进，进而反硝化功能

基因丰度的维持和增长也得到迅速强化，这与图 1

中 NO– 
3 -N 的快速消减动态过程相呼应一致，随后伴

随着 NO– 
3 -N、NO– 

3 -N底物及 N2O气体积累浓度的消

减，nirK、nirS 和 nosZ 基因丰度也在培养的后期逐

渐衰减并趋于稳定。 

2.3  土壤中磺胺嘧啶厌氧消减的动态变化 

土壤中抗生素在好养或厌氧条件下，往往都存在

物化和微生物联合作用下的水解、转化或降解等自然

消减过程[24–26]。在本研究中，不同处理下，土壤中

磺胺嘧啶(SD)在 60 天的厌氧培养周期内也出现了显

著的消减过程。由图 3A 所示，人为添加了 NO– 
3 -N

的处理(T2处理)中 SD的厌氧消减速率和程度都显著

大于原始的污染土壤(T1处理)。土壤中 SD的浓度由

初始值 550.2 μg/ml 分别消减至第 60 天的 286.2 

μg/ml(T1处理)和 196.4 μg/ml(T2处理)；该结果说明

强化了的反硝化作用有助于土壤中 SD的厌氧消减。

这可能是由于在该厌氧反应体系中 NO– 
3 -N 底物作为

电子受体被还原，而 SD作为电子供体被氧化，当体

系中 NO– 
3 -N 底物供给充足时，更加有利于电子链的

传递过程，进而促进 SD的消减。   

 

(A. 磺胺嘧啶总含量；B. 4种形态磺胺嘧啶) 

图 3  磺胺嘧啶含量的消减动态 
Fig. 3  Changes of the content of sulfadiazine 

 

此外，在厌氧消减过程中，土壤中抗生素的赋存

形态也同样值得关注。由于不同的赋存形态具有不同

的环境迁移行为，不同的环境迁移行为又会显著影响

抗生素的生物可汲性以及对土著细菌抗性诱导的胁

迫压力。因而在本研究中，我们将土壤中抗生素划分

为水溶态、可交换态、松散结合态及紧密结合态 4

种主要赋存形态，其中水溶态抗生素是生物可汲性相

对较高的组分，其对土著细菌的抗性筛选具有持续的

选择压力[27]。而且反硝化作用有助于促进松散结合

态和紧密结合态 SD的消减，更有助于抗生素对土著

细菌的胁迫压力。由图 3B可知，尽管不同处理下，

土壤 SD浓度都出现显著的下降，但是在第 60天时，

T1处理下土壤中水溶态 SD的浓度是 90.2 μg/ml，显

著高于 T2 处理下土壤中水溶态 SD 的浓度 68.3 

μg/ml，说明反硝化作用有利于生物可汲性较高组分

的抗生素深度消减，对于缓解抗生素对土著细菌的直

接诱导压力具有积极的作用。 

2.4  土壤中磺胺类抗性基因丰度厌氧波动变化 

抗生素兽药的滥用会诱导出大量含有ARGs的抗

性细菌显现，前人研究表明部分携带 ARGs的细菌死

亡之后，其 ARGs仍然能释放到环境中或者通过基因

水平转移的方式进入到其他微生物体内[28-29]，从而增

加了 ARGs扩散传播的风险。因而，对土壤中磺胺类

抗性基因丰度厌氧波动变化的监测也是本研究重点关

注的内容之一。从图 4可知，sulI和 sulII的丰度在厌

氧条件下随着培养时间的延长而逐渐降低。T2处理条

件下，sulI和 sulII丰度在培养前后显著下降了近 2个

数量级，分别由初始的 3.41×106、1.57×106 copies/g下

降至第 60天的 9.20×104、2.46×104 copies/g；然而 T1

处理条件下， sulI 和 sulII 丰度仅分别由初始的

3.20×106、1.50×106 copies/g下降至第60天的6.69×105、

2.91×105 copies/g，说明强化后的反硝化作用也有助于

土壤中磺胺类抗性基因的厌氧消减。添加 NO– 
3 -N促进

了 SD 的消减，同时抗生素又是抗性基因丰度的选择

压力之一，SD的减少在一定程度上促进了抗性基因丰

度的降低。  

2.5  反硝化基因与抗生素抗性基因的相关性 

为了进一步探究反硝化过程对土壤抗性基因的 
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(A. sulI；B. sulII) 

图 4  磺胺类抗性基因绝对丰度厌氧波动变化 
Fig. 4  Changes of absolute abundance of antibiotic resistance genes 

 

厌氧消减影响，本研究将反硝化基因丰度与磺胺类抗

生素抗性基因丰度进行相关性拟合分析。 

由图 5可知：①反硝化基因丰度与抗性基因丰度

呈现显著的负相关，这一结果间接证明在厌氧条件

下，土壤中添加了 NO– 
3 -N 以后，微生物反硝化功能

基因逐渐被激活，反硝化作用强度逐渐加强，更多的

电子在厌氧氧化还原反应中被传递，从而反馈作用于

抗生素的厌氧消减，进而有助于促进抗性基因的深度 

 

(A. T1-nirK；B. T1-nirS；C. T1-nosZ；D. T2-nirK；E. T2-nirS；F. T2-nosZ) 

图 5  磺胺类抗性基因丰度(sulI、sulII)与反硝化基因丰度的相关性 
Fig. 5  Correlation between abundance of sulfanilamide resistance genes(sulI，sulII) and different denitrifying genes in soil 
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消减；②sulI/sulII 与 nirK/nirS 的相关性> sulI/sulII

与 nosZ 的相关性，这可能是由于随着反硝化过程的

深入，完成整个反硝化过程的步骤环节逐渐增多，其

反硝化基因的表达难度也在逐渐增加，因而反硝化基

因的丰度可能会随着反硝化进程的深入与磺胺类抗

生素抗性基因丰度的相关性逐渐降低。 

2.6  厌氧反硝化过程中土壤细菌群落结构变化及

特征反硝化细菌的环境意义 

上述结果显示强化的反硝化作用在一定程度上

可以促进土壤中抗生素及抗性基因的厌氧消减，其中

一些具有反硝化功能的厌氧细菌可能发挥了重要的

作用，因而本研究对第 1天和第 60天的土壤样品进 

行高通量测序分析发现(图 6)，主要是 5 个门的细菌

群落发生了较为明显的变化，分别是 Proteoba-

cteria(变形菌门)、Firmicutes(厚壁菌门)，Actinoba-

cteria(放线菌 )、Chloroflexi(绿弯菌门 )及 Bacteroi-

detes(拟杆菌)。前人研究表明变形菌门和厚壁菌门的

细菌往往属于兼性厌氧或专性厌氧细菌，多数为化能

异养型，此两类细菌对于土壤氮素的转化和利用具有

较高的能力[30-32]。从图 6中可知，在 T2处理下，60

天后，变形菌门的细菌丰度显著上升，并占据整个厌

氧细菌群落的优势生态位，说明添加了 NO– 
3 -N 的处

理，有助于激活土壤中变形菌门细菌的活性，进而有

助于土壤反硝化的进程。 

 

图 6  细菌群落结构热图(第 1 天和第 60 天) 
Fig.6  Heatmap of the phylum-level taxonomic assignments of bacteria community  

 

此外，针对 T2处理，本研究还在厌氧环境中分

离筛选到 16 株具有反硝化功能同源于变形菌门 

(Proteobacteria) 赖氨酸芽胞杆菌属  (Lysinibacillus)

的细菌，针对这些细菌进行反硝化功能基因和磺胺类

抗性基因的 PCR 定性检测发现(表 2)：该 16 株细菌

通常在含有某一类或两类反硝化功能基因的同时，也

具备了 sul类型的抗生素抗性基因，推测这些特殊的

反硝化细菌，可能是在长期的自然进化中获得了这些

功能基因，表 2 中对这些细菌体内一型整合子 intI

基因的普遍检出，也可以间接验证此类假说。其中，

整合子是一类与抗性基因水平转移相关的可移动基

因元件，整合子通常由一个编码整合酶的 intI基因、

基因重组位点 attI和 attC、启动子 Pc构成，intI1最

为常见，在细菌传播中起重要作用[33]。当此类细菌

同时具备了反硝化基因和抗生素抗性基因后，可以在

抵御抗生素胁迫的同时，不断地执行反硝化功能基因
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的表达，提升反硝化作用的速率和进程，从而反馈强

化抗生素的厌氧消减，并进而促进抗生素抗性基因丰

度的下降，最终有助于缓解土壤中抗生素抗性基因扩

散传播的风险。 

表 2  反硝化细菌菌株中的反硝化功能基因及抗生素抗性基因的扩增 
Table 2  Amplification of denitrifying genes and antibiotic resistance genes from denitrifying strains 

反硝化基因 (DNGs) 抗生素抗性基因 (ARGs) 整合子 菌株编号
(Lysinibacillus) nirK(162 bp) nirS(410 bp) nosZ(167 bp) sulI(105 bp) sulII(191 bp) IntI1(279 bp) 

1 + – – + + + 

2 + + + + – + 

3 – + + + – + 

4 + + + – – – 

5 – + + + + + 

6 + + + + + – 

7 + – – – – + 

8 + + + – – + 

9 – + + – + – 

10 + + + + – – 

11 – + + + + + 

12 – – – + + + 

13 + – – – + – 

14 – + + + + + 

15 – – + + – + 

16 + – + + – + 

注：+，pcr产物含该基因；–，pcr产物不含该基因。 

 

3  结论 

1) 添加NO– 
3 -N处理可以显著强化土壤厌氧反硝

化作用的速率和进程，同时土壤中磺胺嘧啶的消减速

率和程度也得到显著提升，进而有利于促进土壤中磺

胺类抗性基因 sulI和 sulII的快速消减。 

2) 土壤反硝化基因丰度与磺胺类抗性基因丰度

呈显著负相关，说明反硝化基因丰度表达越高，反

硝化作用则越强，电子链的传递就越活跃，磺胺嘧

啶的厌氧消减程度就越显著，抗性基因丰度衰减就

越明显。同时分离筛选出的变形菌门细菌是土壤厌

氧反应前后的主导优势菌群，对于强化反硝化过程

和促进磺胺嘧啶及 sul 抗性基因的消减发挥了潜在

的积极作用。 
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Abstract: Mixed contamination with antibiotics and antibiotic resistance genes (ARGs) in farmland soil has become an 

emerging threat against human health and environmental security. However, little attention has been paid on the impact of anoxic 

denitrification on the dissipation of soil antibiotics and ARGs. Therefore, the present work collected the subsurface 

mixed-contaminated arable soil around dairy farm, and investigated the influence of denitrification process on the dissipation of 

soil sulfonamides and their correlated ARGs. The results indicated that nitrate addition to the soil clearly improved the nitrate 

transforming rate in both soil and water phases, the N2O production, and the dissipation of soil sulfonamides and ARG abundance. 

In addition, the clearly negative correlation between the abundance denitrifying genes (nirK, nirS, and nosZ) and sulfonamide 

resistance genes (sulI and sulII) demonstrated that more sufficient the nitrate nitrogen, the stronger the express of denitrifying 

genes and the stronger the denitrification process; in order to promote the sulfonamide/ARG dissipation. Moreover, through 

high-throughput sequencing and the experiment of the separation of denitrifying bacteria, Proteobacteria Lysinibacillus were the 

predominant strains isolated from anoxic soil among various treatments, which likely played an important role in prompting 

denitrifying procedure and stimulating sulfonamide/ARG dissipation. This work provided novel information on the anoxic 

dissipation of soil antibiotics and the ARG proliferation. 

Key words: Anaerobic denitrification; Sulfadiazine; Denitrifying genes; Antibiotic Resistance genes 

 


