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摘  要：为探究稻田土壤中抗生素和 As 复合污染的相互作用，选取湖南省湘潭市某稻田土壤进行微宇宙培养试验，通过模拟稻田

土壤淹水–排干过程，探究氧四环素(OTC)在此过程中对 Fe、As 氧化还原转化的影响。结果表明，在淹水培养阶段，OTC 能够促进

土壤铁矿物的还原，使得溶解态、可交换态和吸附态/弱结晶型矿物态 Fe(II) 含量显著增加，因此在排干阶段能生成更多的 ·OH 自

由基，促进溶解态 As(III) 的氧化。OTC 对 Fe(III) 具有络合和还原作用，能够促进土壤含 Fe 物质的还原；同时，作为一种广谱的

抗菌剂，OTC 的选择作用提高了异化铁还原菌的相对丰度，同样能够促进铁矿物的还原溶解。此外在淹水阶段，OTC 作用下硫酸

盐还原菌相对丰度增加，这使得硫化物结合态 As 的生成量增加，因而溶解态 As 含量降低。总体而言，OTC 在淹水阶段会促进土

壤含 Fe 物质的还原溶解，但能够通过提高 As 硫化物的生成量减少 As 的溶出；在排干阶段则有利于生成更多的 ·OH，将溶解态

As(III) 快速氧化，这能够降低水稻吸收和转运 As 的风险。 

关键词：抗生素；无机砷；复合污染；水稻土；活性氧物种 

中图分类号：X53     文献标志码：A 

 

Effects of Oxytetracycline on Transformation of Iron and Arsenic in Paddy Soil 
TONG Yunping1,2,4, GU Cheng3, GAO Juan1,2* 
(1 University of Chinese Academy of Sciences, Nanjing, Nanjing  211135, China; 2 Institute of Soil Science, Chinese Academy of 
Sciences, Nanjing  211135, China; 3 School of Environment, Nanjing University, Nanjing  210023, China; 4 Nanjing Institute 
of Environmental Sciences, MEE, Nanjing  210042, China) 

Abstract: To explore the interaction between antibiotic and As concomitant contamination in paddy soil, a microcosmic 

cultivation experiment was conducted on a paddy soil in Xiangtan City, Hunan Province. By simulating the process of flooding 

and drainage in paddy soil, the effect of oxytetracycline (OTC) on the redox conversion of Fe and As was investigated. Results 

indicated that OTC could promote the reduction of Fe minerals in flooding incubation period, and the contents of dissolved, 

exchangeable and adsorbed/weakly crystalline Fe in soil significantly increased. Therefore, more ·OH radicals were detected in 

drainage incubation period, which accelerated the oxidation of dissolved As(III). It was proposed that the complexation between 

OTC and Fe(III) induced electron transfer and promoted the reductive dissolution of Fe minerals. At the same time, the presence 

of OTC increased the relative abundance of dissimilatory Fe-reducing bacteria, which also promoted the reductive dissolution of 

Fe minerals. In addition, the relative abundance of sulfate reducing bacteria increased in the presence of OTC, thus the formation 

of arsenic sulfide increased accordingly, which would decrease the content of dissolved As in flooding period. In general, OTC 

promoted the reductive dissolution of Fe minerals in the flooding period, but reduced the dissolved As contents by enhancing the 

production of arsenic sulfide. In drainage period, the formation of ·OH induced the rapid oxidation of dissolved As (III). These 

processes could decrease the uptake and transport risks of As in rice. 
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自然过程和工业生产活动产生大量含 As 的废

气、废水、废渣，它们通过干湿沉降、污水排放等方

式进入土壤，引起 As 污染问题。根据 2014 年《全

国土壤污染状况调查公报》[1]，我国土壤 As 点位超

标率为 2.7%[2]。高 As 地下水的灌溉以及含 As 农药

化肥的使用进一步加剧了农田土壤 As 污染，其中稻

田土壤 As 含量远高于旱地土壤[3]。有研究报道，As

在稻田中以溶解态、吸附态、有机质结合态、铁锰铝

矿物结合态、硫化物结合态和残渣态等形式存在，其

生物有效性取决于其赋存形态。一般认为溶解态和吸

附态的 As 具有较高的生物有效性，容易被植物吸收，

有机质结合态和弱结晶型矿物结合态 As 在一定条件

下也可转化成为有效态 As；而强结晶型矿物结合态

和残渣态 As 的生物有效性最低，难以发生转化，不

易进入土壤溶液[4]。高浓度 As 会降低土壤肥力，影

响作物生长，并会随着植物吸收累积和食物链传递而

危害人体健康[5]。因此，探明 As 在土壤中的赋存形

态和转化规律，对于 As 的环境风险控制具有重要环

境意义。 

Fe 是土壤中重要的活性元素，其氧化还原循环

对 As 的赋存形态变化有重要影响。由于 As 与 Fe 之

间有较强的亲和力，土壤中大部分 As 都被吸附在铁

矿物表面或者生成 Fe、As 共沉淀矿物[6-7]。在含 Fe

矿物还原溶解过程中吸附和共沉淀的 As 则被释放到

土壤溶液中；同时还原态铁矿物被氧化后能促进活性

铁物种或活性氧物种(ROS)生成，这些活性物质能显

著促进 As(III) 的氧化和固定[8-9]。稻田土壤发生频繁

的氧化还原变化(淹水和排干交替过程)，导致 Fe 和

As 的赋存形态发生转化。在淹水阶段，稻田土壤中氧

气逐渐耗尽，部分微生物只能以土壤无机组分作为呼吸

链末端电子受体，分解有机质完成生命代谢过程，其中

异化铁还原菌和硫酸盐还原菌较为常见[10-11]。异化铁

还原菌还原溶解铁矿物的过程中，释放出大量与铁矿

物结合的 As；硫酸盐还原菌还原硫酸盐生成 S2–，反

而使 As、Fe 硫化物的生成量增加。在排干阶段，氧

气浓度逐渐增加，导致还原态 Fe 被氧化，这个过程

将促进 As 的氧化和固定[7]。 

畜禽和水产养殖业大量使用抗生素，用于疾病预

防和提高品质，但进入生物体的抗生素只有少量能吸

收利用，大部分会随排泄物进入环境，进而通过有机

肥的施用进入土壤。四环素类抗生素(TCs)分子结构

中有多个羟基官能团，能够与土壤组分形成氢键，易

于被土壤颗粒吸附，以较高的浓度残留在土壤中[12]。

因此在施用有机肥或者调理剂的土壤中，TCs 和 As

是最常见的两类复合污染物。例如上海某养殖场周边稻

田土壤中 TCs 和 As 检出浓度分别为 4.54 ~ 24.66 mg/kg

和 2.6 ~ 617.2 mg/kg[13]；北京等三地区 36 个土壤样

本中 TCs 和 As 检出浓度分别为 0.78 ~ 15.20 mg/kg

和未检出 ~ 10.0 mg/kg[14]；浙江省部分养殖场周边稻田

土壤中 TCs 和 As 检出浓度分别为 0.52 ~ 16.28 mg/kg

和 0.8 ~ 200.0 mg/kg[15]。 

TCs 对常见的革兰氏阳性菌、革兰氏阴性菌、支

原体和衣原体之类的微生物等有较强的抑制效果，能

影响土壤中微生物群落分布[16]。由于微生物在稻田

土壤淹水过程中对 Fe、As 的形态转化具有重要作用，

因此 TCs 作为抑菌剂或者杀菌剂，能够通过改变铁

还原菌、硫酸盐还原菌等微生物的种类或者丰度，影

响铁矿物或者硫酸盐的还原，进而影响 Fe、As 的形

态转化。另外根据本课题组前期的研究结果，TCs

具有还原性，它们能够还原游离态 Fe(III)、无定形铁

氧化物，并生成的 ROS 显著促进 As(III) 的氧化和固

定[17-18]。基于 TCs 的多重作用，研究其在实际土壤

中对铁矿物还原和 As 转化的影响有重要的环境意义。 

本研究选取湖南省湘潭市某稻田土壤作为供试

土壤，进行微宇宙培养试验，模拟水稻生长阶段的淹

水–排干过程，探究 TCs 在此过程中对 Fe、As 氧化

还原转化的影响。测定培养过程中土壤 pH，氧化还

原电位(Eh)，溶解态 Fe(II)、Fe(III) 和 As(III)、As(V) 

的变化；采用连续提取的方式，提取并测定培养前后

土壤固相中不同形态 Fe 和 As 的转化。使用灭菌后

的土壤进行相同的淹水培养，确定氧四环素 (OTC) 

对土壤铁矿物的化学还原作用；测定未灭菌土壤淹水

培养后微生物群落多样性变化，分析 OTC 对微生物

群落分布的影响，以期从化学还原作用和对微生物过

程的影响两个方面阐明 OTC 在稻田土壤淹水–排干

过程中对 Fe、As 形态转化的影响机制。 

1  材料与方法 

1.1  供试材料 

供试土壤采集于湖南省湘潭市 (27°44′25″N、

112°52′6″E)某水稻田表层土(0 ~ 20 cm)。将土壤自然

风干、剔除异物、碾碎和研磨、过筛，其基本理化性

质为 pH 5.72，阳离子交换量 11.75 cmol/kg，有机质

含量 24.90 g/kg，总 Fe 含量 24.02 g/kg，总 As 含量

56.40 mg/kg。试验中氯化钙、乙二胺四乙酸二钠、柠

檬酸、柠檬酸钠、磷酸氢二钠、焦磷酸钠、盐酸羟胺、

氢氟酸、乙酸、草酸铵和苯甲酸等均为分析纯，购自

国药集团化学试剂有限公司；甲醇和乙腈为色谱纯，
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购自上海阿拉丁生化科技股份有限公司；盐酸、硫

酸和硝酸均为优级纯，购自南京化学试剂股份有限

公司。 

1.2  试验设置 

称取 4 g 土壤样品于 40 mL 棕色西林瓶中，分别

加入 10 mL 不同浓度 OTC 溶液，使其在土壤中的浓

度分别为 0、10、25和 50 mg/kg，记作 OTC-0、OTC-10、

OTC-25 和 OTC-50。使用 PTFE 垫片和铝盖对西林瓶进

行密封处理，避光放置在振荡箱中培养 21 d(150 r/min，

25℃ ± 1℃，厌氧培养阶段)。土壤厌氧培养结束后，

将西林瓶开盖，使用多孔透气膜(<0.2 μm)封口，在保

证与外界气体交换的同时可避免微生物污染，继续避

光放置在振荡箱中培养 9 d(好氧培养阶段)。采用破

坏性取样的方式，在第 0、3、6、9、15、21 天和第

24、27 和 30 天，每一组处理取出 3 个样品瓶，开盖后

立即测定土壤 Eh 和 pH。随后将土壤离心过 0.22 μm 滤

膜，测定上清液中 Fe(II)、Fe(III) 和 As(III)、As(V) 浓

度，记作溶解态 Fe 和 As。将第 0、21 和 30 天的土

壤悬液离心后的固体冷冻干燥，提取土壤中不同形态

Fe(II)、Fe(III)、As(III)、As(V) 以及残留的 OTC，并

进行测定。 

1.3  提取方法 

1.3.1  土壤 OTC 提取   准确称取 1.0 g 土壤样品于

20 mL 玻璃离心管中，加入 2.5 mL 纯甲醇和 2.5 mL 

EDTA-Mcllvaine 缓冲溶液(0.1 mmol/L Na2EDTA + 

0.2 mmol/L 磷酸氢二钠 + 0.06 mmol/L 柠檬酸，pH = 

4.0)；涡旋 1 min 使土壤与提取剂混合均匀，然后超

声 15 min，使用 4 000 r/min 离心，收集上清液过 0.22 μm

水系滤膜；重复以上提取步骤 3 次，将收集的上清液定

容至 100 mL。使用 Poly-sery HLB 色谱柱(2.CA3154. 

0001，500 mg，6 mL)对收集液体进行纯化和富集[19]。 

1.3.2  土壤中不同形态 Fe 提取   使用分级提取的

方法提取土壤中不同形态 Fe[20]。为去除溶解氧，所

有提取剂在实验前均使用 99.99% 的氮气吹扫 1 h

以上，以保证提取过程中 Fe(II) 不被氧化。具体步

骤如下：准确称取 0.200 0 ± 0.000 2 g 土壤，加入

5 mL 氯化钙溶液(1 mol/L)振荡提取 2 h(200 r/min)，

4 000 r/min 离心，过 0.22 μm 滤膜，加入 0.1 mol/L

的 HCl 溶液后保存，记作可交换态 Fe；上一步离心

所得固体使用 5 mL 盐酸溶液(0.5 mol/L)分散，振荡

提取 2 h，离心过滤，记作吸附态/弱结晶型矿物态

Fe；上一步离心固体使用 5 mL 盐酸溶液(5 mol/L)分

散，振荡提取 24 h，离心过滤，记作强结晶型矿物态

Fe；上一步离心固体使用 1.3 mol/L 氢氟酸和 1.8 mol/L 

硫酸溶液分散，振荡提取 24 h，离心过滤，记作硅酸

盐矿物态 Fe。 

1.3.3  土壤中不同形态 As 提取   使用分级提取的

方法连续提取土壤中不同形态 As。相应的提取剂和提

取条件如表 1。该方法中所用的提取剂可以保证提取过

程中 As 的形态不发生改变，并且提取率大于 90%[21]。 

表 1  土壤中 As 的连续提取 
Table 1  Sequential fractionation procedures for As speciation in soil 

As 形态 提取剂 提取条件 

可交换态 5 mmol/L 磷酸盐+ 0.2%(m/V)NaDDC 溶液
(pH = 7.0) 

准确称取 0.200 0 ± 0.000 2 g 土壤加入 5 mL 提取剂，200 r/min

振荡提取 2 h，4 000 r/min 离心，过 0.22 μm 滤膜(下同) 

有机质结合态 0.1 mol/L 焦磷酸钠 + 0.2%(m/V)NaDDC 溶

液(pH = 7.0) 

上一步离心固体加入 5 mL 提取剂，振荡提取 1 h，离心过滤

锰矿物结合态 0.4 mol/L 盐酸羟胺溶液(pH = 3.2) 上一步离心固体加入 5 mL 提取剂，振荡提取 0.5 h，离心过滤

极弱结晶铁铝(氢)氧化物

结合态 

1 mol/L 盐酸和 10%(V/V)乙酸溶液 上一步离心固体加入 5 mL 提取剂，振荡提取 1 h，离心过滤

弱结晶铁铝(氢)氧化物结

合态 

0.2 mol/L 草酸铵缓冲液(pH = 3.25) 上一步离心固体加入 5 mL 提取剂，振荡提取 2 h，离心过滤

(避光) 

硫化物结合态 4 mol/L 硝酸 上一步离心固体加入 5 mL 提取剂，65 ℃ 消煮 1 h，离心过滤

(重复一次) 

强结晶铁铝(氢)氧化物结

合态 

4 mol/L 盐酸和 10%(V/V)乙酸溶液 上一步离心固体加入 5 mL 提取剂，95 ℃ 消煮 1 h，离心过滤

(重复一次) 

残渣态 50%(V/V)王水溶液 上一步离心固体加入 5 mL 提取剂，95 ℃ 消煮 1 h，离心过滤

(重复一次) 

注：NaDDC 为三水合二乙基二硫代氨基甲酸钠，作为 As(III) 的络合剂，保证 As(III) 在提取和测定过程中的形态稳定。 
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1.3.4  土壤微生物DNA提取及多样性测定    将1 mL

厌氧培养 21 d 后的土壤悬液离心(4 ℃，14 000 r/min, 

1 min)后冷冻干燥处理。使用 OMEGA Soil DNA Kit 

试剂盒(OMEGA，美国)，按照说明书要求和具体步

骤提取土壤微生物总 DNA，使用引物 515F(5’-GTG 

CCAGCMGCCGCGGTAA-3’)和 907R(5’-CCGTCAA 

TTCMTTTRAGTTT-3’)扩增微生物 16S rRNA 基因的

V4 ~ V5 区。使用 Illumina 平台对群落 DNA 片段进

行双端(Paired-end)测序，使用 QIIME2 (2019.4) 分析

软件进行质控、去噪、拼接、去嵌合体，选用

Greengenes 数据库进行物种注释。测序工作在南京派

诺森基因科技有限公司进行。每个 OTC 浓度处理设

置 4 个平行样品。 

1.4  分析方法 

采用氢化物发生–原子荧光分光光度法 (HG- 

AFS，BAF-2000，北京宝德仪器有限公司，中国)分

析样品中 As 的浓度。对样品中的 As(III) 测定前，

首先使用 0.4 mol/L 柠檬酸缓冲溶液(pH = 4.5)稀释样

品。柠檬酸盐可以屏蔽测定过程中 As(V) 对 As(III) 

信号的干扰。使用质量分数为 2% 的 KBH4 溶液(配制

在 0.5% NaOH 溶液中)作为还原剂、0.1 mol/L 柠檬酸

缓冲溶液(pH = 4.5)作为载流剂将体系中的As转化为

AsH3，并使用氩气(99.99%)作为载气，将 AsH3 送入

石英炉芯原子化器，被火焰原子化后进行后续检测。

对样品中总 As 测定前，首先使用体积分数为 5% 的

盐酸溶液稀释样品，并加入硫脲–抗坏血酸溶液(质量

分数 0.5%)作为还原剂，将样品中的 As(V) 还原为

As(III)。将载流剂替换为 5% 的盐酸溶液，其他测定

步骤同 As(III)。 

采用 Agilent 1200 高效液相色谱(HPLC)分析样

品中 OTC 浓度，配备二极管阵列检测器(DAD)和反 

相 LC-18 色谱柱(25 cm × 4.6 mm，5 μm)。流动相为

20% 乙腈溶液和 80% 草酸溶液(10 mmol/L)，流速为

0.8 mL/min，检测波长为 365 nm[22]。 

采用邻菲罗啉 –紫外分光光度法 (UV-2700，

Shimazu Co. Ltd，日本)分析样品中Fe的浓度。将0.35 mL

的样品溶液与 0.05 mL 醋酸–醋酸盐缓冲液(pH = 

4.6)、0.05 mL 邻菲罗啉溶液(PHE)、0.05 mL NaF 溶

液混合，显色 15 min 后，在 510 nm 的波长下测定紫

外吸收光度的变化。NaF 溶液中的 F- 能够与 Fe(III) 

形成强络合物，这可以减少测定过程中邻菲罗啉对

Fe(III) 的还原和对 Fe(II) 测定的干扰。总 Fe 的测定

与 Fe(II)相似，将 NaF 溶液替换为质量分数为 10% 的

盐酸羟胺溶液，还原 Fe(III) 为 Fe(II) 后测定。Fe(III) 

的浓度为总 Fe 和 Fe(II) 浓度的差值[23]。 

1.5  数据处理 

所有数据采用 Orgin 94 (2017)处理与作图。采用 

SPSS 20.0 对数据进行单因素方差分析 (one-way 

ANOVA model)，以 P<0.05(Duncan test)为统计显著

性标准。 

2  结果与讨论 

2.1  稻田土壤培养过程中 pH、Eh 变化及OTC 转化 

土壤在培养过程中 pH 和 Eh 随时间的动态变

化如图 1A 所示。在厌氧培养的第 3 天，土壤 pH

升高至近中性条件(6.78 ~ 6.84)，之后缓慢升高至

中性偏碱性(7.12 ~ 7.13)；土壤 Eh 则迅速降低至  

–200 mV 左右。氧气条件恢复后，土壤 pH 和 Eh

恢复至初始状态。这与稻田土壤淹水–排干过程中

pH 和 Eh 随时间的动态变化是一致的 [24]。其中不

同浓度 OTC 处理的土壤与对照土壤相比，pH 和

Eh 的变化趋势相同。  

 
(图 1A 中空白图标为 pH 变化，实心图标为 Eh 变化) 

图 1  土壤培养过程中 pH、Eh(A)和 OTC(B)动态变化 
Fig. 1  Temporal changes of soil pH, Eh (A) and OTC (B) during incubation 

 
 



第 5 期 仝运平等：氧四环素对稻田土壤铁砷形态转化的影响 1061 

 

http://soils.issas.ac.cn 

对土壤中残留的 OTC 进行提取，测定其转化情

况。结果表明，经过 21 天的厌氧培养，在 OTC-10、

OTC-25 和 OTC-50 土壤中其转化率分别为 51.8%、

60.7% 和 68.5%(图 1B)；好氧培养期间，OTC 也有

一定的转化；培养结束后，其转化率分别增加至

61.9%、68.3% 和 73.9 %。 

2.2  OTC 对稻田土壤 Fe、As 形态转化的影响 

2.2.1  OTC 对稻田土壤厌氧过程中 Fe、As 形态转化的

影响    随着土壤 Eh 下降，铁矿物中 Fe(III) 被还原为

Fe(II)，部分以 Fe2+ 的形式释放到土壤溶液中。由图 2A

可知，溶解态 Fe(II) 含量随着厌氧培养时间的延长逐

渐增加，第 3 天时对照土壤中 Fe(II) 含量为 9.5 mg/kg；

厌氧培养 21 天后，溶解态 Fe(II) 含量可达 99.9 mg/kg。

OTC 的加入显著促进了土壤中溶解态 Fe(II) 的增加，

OTC-10、OTC-25 和 OTC-50 土壤中溶解态 Fe(II) 含量

相比对照土壤分别提高了 8.4%、5.4%、14.1%。 

对照土壤厌氧培养 21 d 后，可交换态、吸附态/

弱结晶型矿物态、强结晶型矿物态和硅酸盐矿物态

Fe(II) 的含量为 34.7、1 443.1、2 494.7 和 1 953.0 mg/kg 

(表 2)，分别占相应形态总 Fe 含量的 81.4%、40.4%、

18.2% 和 25.1%，这说明土壤中可交换态和吸附态/

弱结晶型矿物态 Fe 被大量还原。OTC 存在的情况下，

土壤中可交换态 Fe(II) 含量显著增加，其中 OTC-10、

OTC-25 和 OTC-50 土壤中 Fe(II) 相比于对照土壤分

别提高了 19.8%、26.5% 和 32.3%；吸附态/弱结晶型

矿物态 Fe(II) 也显著增加，OTC-25 和 OTC-50 土壤

中 Fe(II) 相比于对照土壤分别提高了 13.3% 和

25.9%。对于强结晶型矿物态 Fe 和硅酸盐矿物态 Fe，

OTC 对其形态转化没有显著影响。 

铁矿物的还原溶解通常伴随着吸附态或者共沉

淀态 As 的释放，并且在微生物作用下大多数 As(V) 

被还原为 As(III)。第 21 天时，其溶解态 As(III) 在

对照土壤的含量为 2.82 mg/kg，占总溶解态 As 含量

的 71.9%(图 2B)。因为 OTC 能够促进土壤铁矿物的

还原，因此在有 OTC 存在的土壤中，溶解态 As 的

含量应高于对照土壤，但是 OTC-25 和 OTC-50 土壤

中溶解态 As(III) 含量反而低于对照土壤(图 2B)。可

能是因为 OTC 处理土壤后，促进了土壤中溶解态 As

向固相 As 的转化。因此进一步对土壤进行连续提取，

测定固相 As 的形态转化。 

 

图 2  土壤厌氧培养过程中溶解态 Fe(II) 和 As(III) 变化 
Fig. 2  Changes of aqueous Fe(II) and As(III) during anoxic soil incubation 

表 2  土壤培养期间不同形态 Fe 含量的变化 
Table 2  Concentration changes of different Fe forms during incubation 

培养时

间(d) 

处理 可交换态 

Fe(II) 

可交换态

Fe(III) 

吸附态/弱结晶矿

物态 Fe(II) 

吸附态/弱结晶

矿物态 Fe(III) 

强结晶 

矿物态 Fe(II) 

强结晶 

矿物态 Fe(III) 

硅酸盐 

矿物态 Fe(II) 

硅酸盐 

矿物态 Fe(III)

0  3.1 ± 0.1 0.8 ± 0.1 50.7 ± 2.4 4 007.8 ± 127.4 1 189.5 ± 64.7 7 889.6 ± 773.9 1 490.3 ± 157.4 9 794.3 ± 264.8

OTC-0 34.7 ± 2.9 b 7.9 ± 1.5 a 1 443.1 ± 56.4 c 2 128.9 ± 103.9 a 2 494.7 ± 226.1 a 7 239.6 ± 917.9 a 1 953.0 ± 64.5 a 9 844.5 ± 388.3 a

OTC-10 41.5 ± 1.5 a 5.9 ± 0.7 bc 1 499.8 ± 43.2 bc 2 061.1 ± 45.3 a 2 244.4 ± 50.0 a 8 067.4 ± 726.2 a 1 803.2 ± 74.1 a 9 486.2 ± 565.2 a

OTC-25 43.9 ± 2.9 a 6.6 ± 2.6 b 1 635.8 ± 42.0 b 1 907.4 ± 167.7 a 2 206.2 ± 64.8 a 7 791.6 ± 553.6 a 1 780.8 ± 59.3 a 9 473.5 ± 279.2 a

21 

OTC-50 45.9 ± 2.6 a 5.2 ± 1.8 c 1 817.3 ± 89.4 a 1 815.2 ± 21.3 a 2 095.7 ± 99.1 a 6 828.1 ± 590.7 a 1 858.4 ± 30.4 a 9 967.3 ± 266.8 a

OTC-0 3.6 ± 0.5 a 3.9 ± 0.5 a 611.4 ± 146.4 a 3 402.5 ± 196.2 a 1 450.4 ± 235.9 a 8 911.9 ± 192.9 a 1 652.2 ± 132.7 a 9 289.5 ± 86.2 a

OTC-10 5.1 ± 1.3 a 4.6 ± 1.2 a 592.9 ± 67.5 a 3 858.5 ± 75.1 a 1 770.6 ± 115.2 a 9 253.9 ± 2 707.8 a 1 745.9 ± 43.6 a 9 446.1 ± 473.9 a

OTC-25 4.0 ± 0.5 a 3.9 ± 1.2 a 571.9 ± 105.6 a 3 722.3 ± 236.4 a 1 785.7 ± 139.4 a 10 046.6 ± 821.3 a 1 600.1 ± 134.6 a 8 951.2 ± 387.2 a

30 

OTC-50 5.0 ± 0.6 a 4.9 ± 0.9 a 600.4 ± 81.9 a 4 046.2 ± 506.9 a 1 522.9 ± 228.5 a 9 691.5 ± 361.3 a 1 534.7 ± 92.9 a 9 432.2 ± 337.1 a

注：表中同列数据小写字母不同表示同一培养时间内不同处理间差异达 P<0.05 显著水平，下表同。 
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如图 3 所示，厌氧培养期间不同浓度 OTC 处

理的土壤中，可交换态(图 3A)、有机质结合态(图

3B)和锰矿物结合态(图 3C)As(III) 和 As(V) 含量

均有不同程度的增加。这是不同晶态铁矿物还原溶

解释放的 As(V) 和其还原生成的 As(III) 在土壤不

同组分间重新分配的结果，但是不同浓度 OTC 处

理土壤与对照土壤相比，没有显著差异。极弱结晶

型铁铝(氢)氧化物结合态和弱结晶型铁铝(氢)氧化

物结合态总 As 含量分别降低了 64.2% 和 21.8% 

以上，这与弱结晶铁矿物的减少是一致的。此外，

极弱结晶型铁铝(氢)氧化物结合态 As(V) 的含量

大大降低，而 As(III) 的含量显著提高(图 3D)。这

说明在稻田淹水厌氧的过程中，主要是这种形态的

As(V) 首先被还原为 As(III)。强结晶型铁铝(氢)氧

化物结合态总 As 含量基本不变，部分 As(V)(15.5% ~ 

17.5%)被还原为 As(III)(图 3G)。残渣态 As 与土壤

结合力强，在土壤中活性最低，因此在厌氧培养前

后变化不显著(图 3H)。 

 

(图中小写字母不同表示同一培养时间同一价态 As 在不同处理间差异达 P<0.05 显著水平) 

图 3  土壤培养期间不同形态 As 含量的变化 
Fig. 3  Concentration changes of different As forms during incubation 

 
硫化物结合态 As 含量的变化与以上几种固相 As

不同，OTC 的加入显著促进 As 硫化物的增加(图 3F)。

厌氧培养结束后，对照土壤中硫化物结合态 As(III) 和总

As 的含量分别为 3.57 mg/kg 和 4.60 mg/kg，而 OTC-50

土壤中，硫化物结合态As(III) 和总As含量为4.79 mg/kg

和 6.14 mg/kg，分别提高了 34.2% 和 33.5%。 

2.2.2  OTC 对稻田好氧过程中 Fe、As 形态转化的影

响    在好氧培养阶段，土壤中溶解态 Fe(II) 被迅

速氧化为 Fe(III)，因此在氧气恢复后的第 6 h，土壤

中已几乎测不到溶解态 Fe(II) 和 Fe(III) 存在 (图

4A)。可交换态和吸附态/弱结晶型矿物态 Fe(II) 也被

大量氧化，好氧培养结束时，其含量相较于厌氧培养



第 5 期 仝运平等：氧四环素对稻田土壤铁砷形态转化的影响 1063 

 

http://soils.issas.ac.cn 

阶段分别降低了 87.8% ~ 90.8% 和 57.6% ~ 66.9%，

强结晶型矿物态和硅酸盐矿物态 Fe(II) 也分别有

19.1% ~ 27.3% 和 10.1% ~ 17.4% 被氧化(表 2)。溶

解态和可交换态 Fe(II) 被氧化后生成 Fe(III) 会吸附

在土壤矿物表面，或者水解老化，向弱结晶型矿物态

Fe 转化。因此在好氧培养结束时，溶解态和可交换

态总 Fe 含量大大减少，而吸附态/弱结晶型矿物态总

Fe 含量增加，强结晶型矿物态和硅酸盐矿物态总 Fe

含量在整个培养期间没有明显变化。在好氧培养结束

后，不同形态的 Fe(II) 和总 Fe 含量在 4 个处理土壤

中均没有显著性差异，说明 OTC 对 Fe(II) 的氧化过

程无显著性的影响。 

 

图 4  土壤好氧培养过程中溶解态 Fe(II) 变化 (A)、·OH 的生成 (B) 和溶解态 As(III) 变化 (C) 
Fig. 4  Changes of aqueousFe(II) (A), formation of ·OH (B) and aqueous As(III) (C) during aerobic incubation 

 
在沿河海岸带和稻田土壤等氧化还原条件波动

比较大的环境中，淹水阶段产生的还原态 Fe(II) 在

氧气条件恢复后，会与 O2 反应生成 ·OH，促进有机

质分解或者污染物转化[25]。使用苯甲酸作为分子探

针，测定土壤好氧培养过程中 ·OH 生成情况。如图 4B

所示，在好氧阶段的前 2 h，即有 148.1 ~ 182.5 μmol/kg

的 ·OH 生成，24 h 后 ·OH 累积浓度分别为 235.9、

245.8、257.1 和 288.1 μmol/kg。其中，OTC-25 和

OTC-50 土壤中 ·OH 含量显著高于对照土壤，分别提

高了 9.4% 和 22.6%。由 2.2.1 可知，OTC 处理土壤

中溶液态、可交换态、吸附态/弱结晶型矿物态 Fe(II) 

含量要显著高于对照土壤。因此，在好氧阶段，Fe(II) 

氧化产生的 ·OH 含量也高于对照土壤。 

如图 4C 所示，在好氧培养阶段，土壤中溶解态

As(III) 在前 6 h 内被快速氧化，24 h 后土壤中已无溶

解态 As(III) 检出。由于 OTC 处理的土壤在好氧阶段

生成更多的 ·OH，能够促进 As(III) 的氧化，因此溶

解态 As(III)的氧化速率在 OTC-25 土壤(0.278 h–1)和

OTC-50 土壤(0.298 h–1)中显著高于对照土壤(0.260 h–1)。

固相各形态 As(III) 的氧化受 OTC 影响较小，在好氧

培养结束后 4 个处理土壤中 As(III) 和 As(V)含量无

显著差异(图 3)。 

2.3  OTC 对稻田土壤 Fe、As 形态转化的影响机制 

2.3.1  OTC 对稻田土壤铁矿物的化学还原    使用

灭菌后的土壤进行相同的厌氧培养，以排除微生物对

铁矿物还原的影响，探究 TCs 对土壤铁矿物的化学

还原作用。如表 3 所示，厌氧培养 21d 后对照土壤中

溶解态 Fe(II)含量为 2.8 mg/kg，占总溶出 Fe 含量的

93.2%。OTC 的加入显著促进了 Fe 的还原溶出，

OTC-50 土壤中溶解态 Fe(II) 含量为 3.2 mg/kg，相较

于对照土壤提高了 13.4%。虽然土壤淹水过程中铁矿

物的还原主要是微生物作用，但是土壤中某些多酚、

硫醇和小分子有机酸等，具有氧化还原活性，能够与

铁矿物发生相互作用，诱导铁矿物的还原溶解[26]。

TCs 作为外源污染物具有与小分子有机质相似的作

用[17-18]，因此能够显著促进土壤铁矿物的还原。此外

根据已有研究，其他多种抗生素或者有机污染物等也

能够促进铁矿物的氧化还原转化[27]。在微生物活动

较弱的土壤中，这些有机质和外源有机污染物在土壤

Fe 循环过程中可能发挥重要作用。 

表 3  灭菌土壤厌氧培养后不同形态 Fe(II) 生成情况 (mg/kg) 
Table 3  Formation of Fe (II) with different forms after anoxic incubation 

处理 溶解态 可交换态 吸附态/弱结晶矿物态 强结晶矿物态 硅酸盐矿物态 

OTC-0 2.8 ± 0.2 c 13.8 ± 0.2 c 54.3 ± 3.8 a 1 256.1 ± 104.7 b 1 503.7 ± 139.1 a 

OTC-10 2.9 ± 0.1 bc 14.2 ± 0.2 c 51.3 ± 14.1 a 1 360.7 ± 69.6 a 1 533.5 ± 42.3 a 

OTC-25 3.1 ± 0.1 ab 15.1 ± 0.4 b 44.4 ± 6.9 a 1 346.5 ± 57.7 a 1 549.1 ± 80.7 a 

OTC-50 3.2 ± 0.1 a 16.8 ± 1.1 a 44.3 ± 7.5 a 1 501.3 ± 100.5 a 1 521.7 ± 144.7 a 
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2.3.2  OTC 对稻田土壤微生物群落的影响    TCs

能够影响多种微生物生长，测定 OTC 加入后土壤微

生物群落多样性的变化。16 个土壤样本共得到 1 140 

739 对高质量 16S rRNA 基因序列，样品序列数量范

围为 58 843 ~ 81 191。其中大多数序列长度集中在

370 ~ 379 bp。以 97% 的相似度划分，共得到 68 901

个 OTU，每个样品平均有 4 306 个 OUT。 

主坐标分析(Principal coordinates analysis, PCoA)

的结果表明，不同浓度 OTC 处理土壤中微生物群落

组成明显聚集，其中，OTC-10 土壤与对照土壤无显

著性差异，OTC-25 和 OTC-50 土壤与对照土壤距离

相对较远(图 5A)。这说明低浓度 OTC 的加入对土壤微

生物群落没有显著影响，较高浓度 OTC 可能会改变土

壤微生物 β-多样性。为了进一步探究不同处理土壤微

生物群落 β-多样性的差异来源，在属的水平上分析了

每种土壤样品中丰度最高的 10 种微生物相对丰度的变

化。如图 5B 所示，随着 OTC 浓度的增加，其中有 6

种微生物相对丰度没有显著性变化，SC-I-84 的相对丰

度显著减少，而 Candidatus_Koribacter、Candidatus_ 

Solibacter 和 Geobacter 相对丰度则显著增加。 

 
(图 C 中小写字母不同表示同一菌属不同处理间差异达 P<0.05 显著水平) 

图 5  不同浓度 OTC 处理土壤中微生物群落组成主坐标分析(A)、排名前十的微生物属组成(B)和 
异化铁还原菌和硫酸盐还原菌相对丰度含量(C) 

Fig. 5  Principal coordinates analysis of microbial compositions(A), top 10 microbial genus compositions of different soils(B) and relative 
abundance of dissimilatory Fe reducing bacteria and sulfate reducing bacteria (C) of soils treated by OTC 

 

SC-I-84 是一种厌氧氨氧化菌，能够利用 CO2 作

为碳源，将 NH4
+-NO3

– 转化为 N2。Geobacter 是典型

的异化铁还原菌，属于 δ 变形菌纲，是严格厌氧菌[28]。

它在缺氧或者厌氧的条件下，能够以简单有机物作为

电子供体，以铁矿物中 Fe(III) 为电子受体，将 Fe(III) 

还原为 Fe(II)。由图 5C 可知，在 OTC-10 土壤中

Geobacter 的相对丰度提高了 15.4%，而在 OTC-25

和 OTC-50 土壤中，Geobacter 的相对丰度分别提高

了 40.8% 和 121.5%。这说明 OTC 有助于异化铁还

原菌的生长，从而通过微生物过程促进土壤铁矿物的

还原。Candidatus_Koribacter和 Candidatus_Solibacter

都属于酸杆菌门，是酸性土壤中常见微生物，对抗生

素有一定的抗性。Uddin 等[29]的研究表明，克拉霉素

处理之后的土壤中这两种菌的相对丰度都有增加。有

研究发现，这两种菌属能够促进硫酸盐的还原[30]。

稻田土壤淹水过程中硫酸盐还原菌能够将硫酸盐还
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原为 S2–，然后与多种金属离子生成硫化物沉淀，如

As2S2、As2S3 和 AsFeS 等。如图 5C 所示，在 OTC-50

土壤中，两种硫酸盐还原菌相对丰度相较于对照土壤

分别提高了 44.9% 和 33.7%，这能够显著促进硫酸

盐还原生成 S2–，因而添加 OTC 的土壤在厌氧培养结

束后，其硫化物结合态的 As 含量显著高于对照土壤。 

3  结论 

本文通过水稻土微宇宙培养试验，探究了稻田土

壤淹水–排干过程中，OTC 对土壤中 Fe、As 氧化还

原转化的影响，从化学过程和对微生物过程的影响两

个方面揭示了 OTC 对铁矿物还原和 As 形态转化的

影响机制。在淹水过程中，OTC 可显著促进溶解态、

可交换态和吸附态/弱结晶型矿物态 Fe(II) 的产生。

一方面 OTC 可通过化学过程，直接络合和还原土壤

铁矿物中 Fe(III) 为 Fe(II)，另一方面 OTC 也能提高

土壤异化铁还原菌相对丰度，促进微生物介导的异化

铁还原过程。淹水阶段 Fe(II) 生成量的增加使得 O2

条件恢复后 Fe(II) 氧化生成更多·OH，显著加速溶解

态 As(III) 的氧化。此外 OTC 有助于硫酸盐还原菌的

生长，使得淹水阶段 As 的硫化物生成量增加，因而

As 的溶出减少。总之，稻田土壤中残留的抗生素在

水稻淹水阶段能够促进铁矿物的还原，但是不会造成

溶解态 As(III) 的显著增加，并且在好氧阶段能够促

进溶解态 As(III) 的快速氧化，因此将能够降低水稻

吸收和转运 As 的风险。 
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