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铁还原和硫酸盐还原对红壤中二苯砷酸释放与硫化的影响* 

朱  濛1，2，3，何玉环1，魏小宝1，李  元1，杨如意1，2，3† 
（1. 安徽师范大学生态与环境学院，安徽芜湖 241002；2. 皖江流域退化生态系统的恢复与重建省部共建协同创新中心，安徽芜湖 241002；

3. 安徽省水土污染治理与修复工程实验室，安徽芜湖 241002） 

摘  要：二苯砷酸（Diphenylarsinic acid，DPAA）是含砷化学武器在环境中的主要降解产物之一，研究铁还原和硫酸盐还原

对土壤中 DPAA 释放与硫化的影响对于深入认识 DPAA 的环境地球化学行为至关重要。考察了在淹水和添加不同浓度乳酸

钠（C）和硫酸钠（S）培养时花生地和林地红壤中 DPAA 的释放与硫化情况，并分析铁还原和硫酸盐还原的影响。结果显

示：（1）对花生地而言，与不添加硫酸钠和乳酸钠（S-C-）以及仅添加硫酸钠（426 μg·g–1，以 S 计，S+C-）的处理相比，

同时添加硫酸钠和乳酸钠（1 300 μg·g–1（以 C 计，下同），S+C+；2 170 μg·g–1，S+C++）的处理中 DPAA 释放明显增强，这

与乳酸钠促进了铁还原（>45%）从而有利于 DPAA 的释放有关；（2）在花生地的 S+C+处理中硫酸盐还原最为显著（13 周

时溶解态硫化物浓度为 11.28 mg·L–1），DPAA 的去除率（59.6%）最高且主要发生硫化，而在 S+C++处理中铁还原程度的增

加和硫酸盐还原程度的降低不利于 DPAA 的硫化；（3）与花生地不同，无论是否添加乳酸钠和硫酸盐，林地中未见 DPAA

的释放与硫化现象，这与其铁还原程度较低（<25%）和硫酸盐未发生还原（未检测到溶解态硫化物）有关；（4）与林地相

比，花生地中梭菌属、芽孢杆菌属和脱硫芽孢杆菌属的丰度明显增加，这很可能分别促进了铁还原和硫酸盐还原，最终对

DPAA 释放和硫化产生了更显著的影响。总体而言，与铁还原促进 DPAA 的释放和进一步的硫化相比，硫酸盐的还原程度以

及溶液相中硫化物的浓度很可能是控制淹水红壤中 DPAA 硫化的一个更重要的因素。研究结果将为深入认识 DPAA 的环境

行为和发展 DPAA 污染红壤的生物刺激修复技术提供理论基础。 

关键词：二苯砷酸；铁和硫酸盐还原；释放；硫化；花生地；林地 
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Abstract: 【Objective】Diphenylarsinic acid (DPAA) is one of the main degradation products of arsenic-containing chemical 

weapons in the environment. The objective of this study was to investigate the effects of iron and sulfate reduction on the 

mobilization and thionation of DPAA in soil.【Method】Acrisol from a peanut field and woodland was selected for soil incubation 

experiment, and both were spiked with DPAA and different concentrations of sodium lactate (C source) and sodium sulfate (S 

source) under flooded condition. Four treatments were established in the current study, treatment one (S-C-) was created without 

the addition of S or C sources, treatment two (S+C-)only received 426 μg·g–1 S, treatment three (S+C+) received 426 μg·g–1 S and 

1 300 μg·g–1 C, and treatment four (S+C++) received 426 μg·g–1 S and 2 170 μg·g–1 C. Samples of the soil and supernatant were 

collected for the analysis of DPAA, Fe2+, HCl-extractable Fe2+, 2
4SO  , sulfide, pH, Eh and bacterial community structure.

【Result】Results for the peanut field indicated that the mobilization of DPAA was significantly enhanced in the S+C+ and S+C++ 

treatments due to the addition of carbon, as compared to S-C- and S+C- treatments without carbon. This difference was likely 

caused by the elevated Fe reduction (> 45%) due to lactate addition, which then promoted DPAA mobilization. In comparison to 

other treatments, sulfate reduction was most significant in the S+C+ treatment of the peanut field (with the concentration of 

dissolved sulfide reaching 11.28 mg·L–1 after 13 weeks of incubation), where the removal rate (59.6%) of DPAA was the highest 

and DPAA was primarily thionated. However, the increased Fe reduction and decreased sulfate reduction in the S+C++ treatment 

were not conducive to the thionation of DPAA. Unlike peanut land, the mobilization and thionation of DPAA were not observed in 

woodland regardless of the addition of sodium lactate and sulfate. This difference can be explained by the lower degree of Fe 

reduction (< 25%) and the absence of sulfate reduction (without the detection of dissolved sulfide) in woodland. The relative 

abundances of Clostridium, Bacillus and Desulfosporosinus were significantly higher in the peanut field soil than those in 

woodland. This probably promoted the occurrence of iron and sulfate reduction, respectively, and both processes ultimately had a 

stronger influence on the mobilization and thionation of DPAA.【Conclusion】Generally, instead of the stimulating effect of Fe 

reduction on DPAA mobilization, the degree of sulfate reduction and the concentration of sulfide in the liquid phase is a more 

significant factor in determining DPAA thionaiton in Acrisol under flooded condition. The findings will serve as a theoretical 

foundation for the in-depth understanding of the environmental behavior of DPAA as well as the development of biostimulation 

remediation solutions for DPAA-contaminated Acrisol. 

Key words: Diphenylarsinic acid (DPAA); Fe and sulfate reduction; Mobilization; Thionation; Peanut field; Woodland 

二苯砷酸（Diphenylarsinic acid，DPAA）是含

砷化学武器二苯氰砷（Diphenylcyanoarsine，DA）

和二苯氯砷（Diphenylchloroarsine，DC）在环境中

的主要降解产物[1]。在世界大战期间，DA 和 DC 被

大量制造和使用，战后仅通过土地填埋等措施进行

处理，因而周边土壤非常容易受到砷的污染。目前，

已经在中国、欧洲和日本等多个国家化学武器埋藏

区的土壤（<10 mg·kg–1）和地下水（<15 mg·L–1）等

不同环境介质中检出了 DPAA[1-3]。研究表明，DPAA

在环境中存留时间长、毒性强 [4]，能够通过“土壤-

水稻-人体”[5]的途径传递，最终危害人体健康。2002

年，日本发生了一起 DPAA 污染井水导致的集体中

毒事件[6]，此后这种新兴环境污染物引起了政府机

构和学术界的高度关注。研究 DPAA 在土壤中的释

放和转化过程对于深入认识 DPAA 的环境地球化学

行为至关重要。 

土壤中无机砷的释放和转化与铁还原以及硫酸

盐还原过程密切相关[7]。最近针对 DPAA 的研究发

现，淹水土壤中的 DPAA 主要发生脱苯环生成苯砷

酸（Phenylarsonic acid，PAA）[8]，而在硫酸盐还原

条件下，DPAA 主要发生硫化并生成二苯基硫代砷

酸（Diphenylthioarsinic acid，DPTAA）[9]。前期的

研究还发现，在铁含量低而有机质含量高的黑土中，

铁还原促进了 DPAA 释放和进一步的硫化[10]；而在

铁含量高而有机质含量低的红壤中，铁还原产生的

Fe（II）与硫酸盐还原产生的硫化物反应，通过消
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耗硫化物从而不利于 DPAA 的硫化[11]。由此可见，

铁还原和硫酸盐还原对 DPAA 释放与硫化的影响在

不同类型土壤中明显不同。此外，添加硫酸盐的生

物刺激修复被认为是去除土壤中 DPAA 污染的一种

有效方法[12]。但目前相关的研究主要关注添加碳源

和硫酸盐等人为调控措施对 DPAA 释放与硫化的影

响，针对不同土壤类型、不同土地利用方式导致的

氧化铁含量、形态及微生物群落结构等土壤物理化

学、生物学性质的差异对 DPAA 释放与硫化的影响

尚有待深入研究。 

我国热带、亚热带红壤是一种典型的高氧化铁

土壤，对 DPAA 具有较强的吸附能力[13]；但在淹水

还原条件下，铁还原促进红壤中 DPAA 释放的效应

很可能较为显著。而这类土壤是我国化学武器埋藏

区的主要土壤类型之一，并在南方经济发达地区和

粮食主产区广泛分布，更有可能引发 DPAA 污染问

题。鉴于此，本研究选取两种不同土地利用方式（花

生地、林地）的红壤作为研究对象，考察添加不同

浓度乳酸钠及硫酸钠培养时 DPAA 的释放与硫化情

况，并分析铁还原和硫酸盐还原的影响，以期为准

确评估 DPAA 的环境健康风险和发展 DPAA 污染红

壤的生物刺激修复技术提供理论依据。 

1  材料与方法 

1.1  仪器与试剂 

TSQ Quantum Access MAX 型高效液相色谱-

质谱联用仪（HPLC-MS/MS，TSQ Quantum Access 

MAX，Thermo 公司，美国），恒温培养箱（BSG-300

型，上海博迅），原子荧光光谱仪（AFS9700 型，

北京海光），紫外分光光度计（UV752 型，上海佑

科），真空冷冻干燥机（YWLG-10A 型，南京研沃

生物科技），离心机（L530 型，湖南湘仪）。DPAA

（纯度 97%）购自日本 Wako 公司，甲醇和甲酸为

色谱纯，其余试剂为分析纯。实验用水为 18.2 MΩ

超纯水。  

1.2  供试土壤 

供试土壤采自江西鹰潭中国科学院红壤生态实

验站的花生地（28°15'N，116°55'E）和林地（28°12'N，

116°56'E），为不含 DPAA 的表层土壤（0～15 cm）。

土壤经室内风干、除根和研磨过 2 mm 筛后备用。

土壤基本性质见表 1。 

表 1  供试土壤的理化性质 

Table 1  The physicochemical properties of the tested soils 

土壤类型 

Soil type 
pH（H2O）

有机质 

Soil organic matter 

/（g·kg–1） 

总砷 

Total As 

/（mg·kg–1） 

全铁 

Total Fe 

/（g·kg–1） 

游离氧化铁 

DCB-Fe2O3 

/（g·kg–1） 

非晶质氧化铁 

Oxalate-Fe2O3 

/（g·kg–1） 

红壤（花生地）① 4.56 8.60 22.85 49.87 30.47 1.29 

红壤（林地）② 4.35 7.30 19.99 52.84 49.80 1.02 

①Acrisol（peanut field）；②Acrisol（woodland）. 

 

1.3  土培试验设计 

以 100 mL 西林瓶作为培养容器，加入 20.0 g

土壤，平整铺于底部，添加总体积为 29.7 mL 的含

不同浓度硫酸钠和乳酸钠的液体，采用硅胶塞和铝

盖密封瓶口；插入针管作为排气口，针管的另一端

埋入装有超纯水的玻璃试管中，定期补充水分以保

证半密闭环境[10]。试验共设置 4 个处理：不添加硫

酸钠和乳酸钠（S-C-）；仅添加硫酸钠（426 μg·g–1

干土，以 S 计，下同）（S+C-）；同时添加硫酸钠

（426 μg·g–1 干土）和乳酸钠（1 300 μg·g–1 干土，以

C 计，下同）（S+C+）；同时添加硫酸钠（426 μg·g–1

干土）和乳酸钠（2 170 μg·g–1 干土）（S+C++），每

个处理设 6 个重复。所有西林瓶置于 25℃、避光条

件下预培养 2 周，再加入 0.3 mL 2 000 mg·L–1DPAA

溶液，使得 DPAA 的最终添加量为 30 mg·kg–1 干土

（低于《销毁日本遗弃在华化学武器土壤污染控制

标准》（GB 19062-2003） [14]中规定的总砷浓度限

值—30 mg·kg–1 干土），3 000 r·min–1 振荡 10 min 使

土 水 混 合 液 充 分 混 匀 ， 置 于 恒 温 培 养 箱 中 继 续

培 养 。  
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1.4  取样及测定方法 

培养至 0、1、2、6 和 13 周时分别进行破坏性

取样。每个处理取 4 个重复，将土水混合液加入

1 mol·L–1 HCI 溶液中（v/v=1︰9），振荡 24 h 后测定

HCl 提取态 Fe2+和 HCl 提取态总铁[15]。剩余土水混

合液离心后，取上清液测定 DPAA、Fe2+、 2
4SO  和

硫化物的含量，并分析 DPAA 的转化产物；土壤固

相经冷冻干燥后采用 Na2HPO4 振荡提取[16]，测定固

相 DPAA 含量及其转化产物。另取 2 个重复用于测

定 pH、Eh 及细菌群落结构组成。为防止样品发生

反应或氧化：（1）整个取样过程在 N2 氛围下完成，

储存上清液或反应液的瓶子均通入 N2；（2）上清液

用 H3PO4（200 mmol·L–1，v/v=9︰1）稀释后，储存

于 4℃；（3）离心后的固体储存于–20℃；（4）取样

结束后立即测定 Fe2+、 2
4SO  和硫化物的浓度；（5）用

于 DPAA 及其转化产物测定的样品储存于–20℃。 

按照下列公式计算 DPAA 去除率： 

 
DPAA 去除率/%=（M0–Mt）/M0×100  （1） 

 
式中，M0 为 0 时刻土壤固、液相中 DPAA 含量之和，

mg；Mt 为 t 时刻土壤固、液相中 DPAA 含量之和，

mg。 

DPAA 及其转化产物的测定采用 HPLC-MS/MS

法[16]。溶解态 Fe2+和 HCl 提取态铁采用邻菲罗啉分

光光度法测定， 2
4SO  采用硫酸钡比浊法测定[17]，硫

化物采用硫化铜比浊法测定[18]。pH 采用 pH 计测定，

Eh 采用铂电极和饱和甘汞电极电位差法测定。 

1.5  16S rRNA 测序 

培养至 0、6 和 13 周时采集土壤样品，采用十六

烷基三甲基溴化铵（Hexadecyltrimethyl ammonium 

bromide，CTAB）法提取 DNA，再用 1%琼脂糖凝

胶电泳检测 DNA 的纯度和浓度。采用引物 341F

（5’-CCTAYGGGRBGCASCAG-3’）和 806R（5’-GG 

ACTACNNGGGTATCTAAT-3’）对细菌 16S rRNA 基

因的 V3+V4 可变区进行 PCR 扩增。扩增程序：98℃预

变性 1 min；（98℃，10 s；50℃，30 s；72℃，30 s）×30

个循环；72℃修复延伸 5 min。根据 PCR 产物的浓

度进行等浓度混样，充分混匀后使用 1×TAE 浓度

2%的琼脂糖凝胶电泳纯化 PCR 产物，选择割胶回

收目标条带。使用建库试剂盒（TruSeq®DNA PCR- 

Free Sample Preparation Kit）进行文库构建，构建好

的文库经过 Qubit 定量和文库检测，合格后使用

NovaSeq 6000 PE250 进行上机测序。测序服务委托

深圳微科盟科技集团有限公司完成。 

1.6  数据分析 

采用 Excel 2010 分析原始数据，所有结果用平

均值±标准偏差表示。采用 Origin 2021 作图。 

2  结  果 

2.1  DPAA 的固液分配 

两种土地利用方式红壤的固、液相中 DPAA 百

分含量的变化如图 1 所示。0 周时，花生地的 S-C-

和 S+C-处理中液相 DPAA 百分含量分别为 57.2%和

66.1%（图 1a，图 1b），而 S+C+和 S+C++处理中液

相 DPAA 百分含量（70%～80%）有所增加（图 1c，

图 1d）。随着培养时间的延长，S-C-和 S+C-处理中

液相 DPAA 百分含量始终低于固相，而 S+C+和

S+C++处理中液相 DPAA 百分含量始终高于固相

（仅 1 个例外）。由此可见，对花生地而言，与 S-C-

和 S+C-处理相比，S+C+和 S+C++处理中 DPAA 释

放明显增强。 

与花生地相比，林地的 4 个处理在 0 周时液相

DPAA 百分含量差异明显，分别为 40.6%、59.6%、

67.8%和 86.7%（图 1e～图 1h）。其中，与 S-C-和

S+C-处理相比，S+C+和 S+C++处理中 DPAA 的释

放明显增加，且 S+C++处理中 DPAA 的释放最为明

显。上述结果说明，与花生地相比，乳酸钠对林地

中 DPAA 释放的促进作用更强。此外，与 S-C-处理

相比，S+C-处理中 DPAA 的释放明显增加，这很可

能与 2
4SO  阴离子与 DPAA 阴离子在土壤表面的竞

争吸附有关[19]。培养 1 周后，林地的 4 个处理中固

相 DPAA 百分含量始终高于液相（图 1e～图 1h）。

由此可见，对林地而言，与 S-C-和 S+C-处理相比，

随着培养时间的延长 S+C+和 S+C++处理中未见明

显的 DPAA 释放现象。 

2.2  DPAA 的转化 

两种土地利用方式红壤的总 DPAA 百分含量随

时间的变化见图 1。总体而言，花生地和林地的 4

个处理中总 DPAA 百分含量均表现为随时间的延长

不断降低。与其他处理相比，花生地的 S+C+处理中

DPAA 的转化速率和最终转化率均明显增加，13 周 
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注：S-C-，不添加硫酸钠和乳酸钠；S+C-，仅添加硫酸钠；S+C+，同时添加硫酸钠（426 μg·g–1）和乳酸钠（1 300 μg·g–1，以 C

计）；S+C++，同时添加硫酸钠（426 μg·g–1）和乳酸钠（2 170 μg·g–1）。总 DPAA 百分含量为取样时刻 DPAA 含量与初始 DPAA 投加

量（0.6 mg）的比值，液相 DPAA 百分含量为取样时刻溶解态 DPAA 含量与初始 DPAA 投加量的比值，固相 DPAA 百分含量为取样

时刻固相结合态 DPAA 含量与初始 DPAA 投加量的比值，下同。Note：S-C-，without the addition of sodium sulfate or sodium lactate；

S+C-，only with the addition of sodium sulfate；S+C+，with the addition of sodium sulfate（426 μg·g–1）and sodium lactate（1 300 μg·g–1 

dry soil，in terms of C）；S+C++，with the addition of sodium sulfate（426 μg·g–1）and sodium lactate（2 170 μg·g–1 dry soil）. The percentage 

content of total DPAA was calculated as the ratio of the mass of total DPAA obtained at each sampling point to the mass of total DPAA added
（0.6 mg）. The percentage contents of dissolved and solid-phase-associated DPAA were calculated as the ratio of the mass of dissolved and 

solid-phase-associated DPAA obtained at each sampling point to the mass of total DPAA added，respectively，the same below. 

 
图 1   花生地（a～d）和林地（e～h）中二苯砷酸（DPAA）百分含量随时间的变化 

Fig. 1  Changes in the percentage content of diphenylarsinic acid（DPAA）in peanut field（a-d）and woodland（e-h）with time 

后 DPAA 的转化率可达 59.6%（图 1c）；而林地的 4

个处理中 DPAA 的最终转化率均小于 45%（图 1e～

图 1h）。根据保留时间和碎片离子的信息[10]可知，

在花生地 S+C+处理的固、液相中均检测到 DPAA

（保留时间 tR=6.6 min，定性离子对为 263/245、

263/141）的硫化产物——DPTAA（tR=7.3 min，定

性离子对为 279/261、279/183）（图 2a，图 2b）；而

在其他处理中均未检测到 DPTAA 和 PAA（数据未

显示），推测可能存在其他的 DPAA 转化路径，如通

过逐步脱苯环最终降解为无机砷，或者发生甲基化

等[8]。 

对于花生地的 4 个处理，在 0～2 周总 DPAA 的

减少主要是由于液相 DPAA 的降低；2 周后总 DPAA

和固、液相的 DPAA 均表现为随时间的延长有不同 
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图 2  花生地的 S+C+处理在培养 13 周后上清液（a）和土壤浸提液（b）的 HPLC MS/MS⁃ 总离子流图 

Fig. 2  Total ion chromatograms in HPLC MS/MS analysis ⁃ of supernatant（a）and soil extract（b）in S+C+ treatment of peanut field after 13 

weeks of incubation 

程度的降低，其中 S+C+处理中固、液相 DPAA 降低

的趋势最为明显（图 1a～图 1d）。对于林地的 S+C+

处理，在 0～6 周总 DPAA 的减少主要是由于液相

DPAA 的降低，而在 6～13 周总 DPAA 的减少是由于

固相 DPAA 的降低；对于其他处理，在 0～6 周总

DPAA 和液相 DPAA 随时间的变化趋势基本一致，而

6 周后总 DPAA 和固、液相的 DPAA 百分含量变化不

明显（图 1e～图 1h）。上述结果表明，花生地和林地

液相中的 DPAA 先发生转化/降解，当其含量逐渐减

少时，固相 DPAA 也可继续发生转化/降解。 

2.3  铁还原特征 

两种土地利用方式红壤的土水混合液中 HCl 提

取态 Fe2+与 HCl 提取态总铁的比值以及溶液相中

Fe2+含量随时间的变化如图 3 所示。由图可知，对

于花生地的 4 个处理，2 周后 HCl 提取态 Fe2+与 HCl

提取态总铁的比值随时间的延长不断增加，说明铁

还原在持续进行 [15]；13 周后铁还原程度表现为：

S+C++>S+C+>S-C->S+C- ， 铁 还 原 程 度 最 高 可 达

58.3%（图 3a）。其中，S+C+和 S+C++处理中铁还

原程度的增加很可能与添加的乳酸钠作为电子供体

有关[20]；S-C-处理的铁还原程度高于 S+C-处理，推

测可能是因为后者添加的硫酸盐发生还原（图 4a），

通过竞争乳酸钠从而不利于铁还原的进行。此外，

由于 S+C+和 S+C++处理中铁还原程度较高，溶液

相中有大量 Fe2+的检出（<80 mg·L–1，图 3b）。与花

生地不同，林地的 4 个处理中铁还原程度均较低

（<25%）（图 3c），且在整个培养过程中溶解态 Fe2+

浓度均低于 10 mg·L–1（图 3d）。 
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图 3  花生地（a，b）和林地（c，d）土水混合液中 HCl 提取态 Fe2+与 HCl 提取态总铁的比值以及溶解态 Fe2+浓度随时

间的变化 

Fig. 3  Changes in the ratios of HCl-extractable Fe2+ to HCl-extractable total Fe in the soil-water mixture and the concentrations of dissolved 
Fe2+ in peanut field（a，b）and woodland（c，d）with time 

2.4  硫酸盐还原特征 

两种土地利用方式红壤中溶解态 2
4SO  和硫化

物浓度随时间的变化如图 4 所示。由图可知，对于

花生地的 4 个处理，在 0～6 周溶解态 2
4SO  浓度有

所增加或者降低后再增加（图 4a），这很可能与淹

水后土壤 pH 的变化（图 5a）和铁还原（图 3a）等

引起的 2
4SO  的吸附-解吸有关[21]；6 周后溶解态 2

4SO 

浓度随时间的延长均有不同程度的降低，与此同时

在添加碳源的 S+C+和 S+C++处理中有溶解态硫化

物（<12 mg·L–1）的检出（图 4b），且体系处于强还

原状态（Eh<100 mV，图 5b）。上述结果表明，对

花生地而言，S+C+和 S+C++处理在 6 周后发生了 

硫酸盐还原，且 S+C+处理中硫酸盐还原更为明显；

其中，S+C++处理中硫酸盐还原程度的降低很可能

与其铁还原程度更高（图 3a）有关。与花生地不同，

林地的 4 个处理中 2
4SO  浓度均表现为随时间的延长

不断增加或略有降低（图 4c），同时在溶液相中未

检测到硫化物，且体系一直处于中度或弱度还原状

态（0 mV<Eh<400 mV，图 5c，图 5d），这说明林

地的 4 个处理中硫酸盐未发生还原。值得注意的是，

仅花生地的 S+C+处理在培养 6 周后出现了明显的

黑色沉淀，这很可能与其铁还原和硫酸盐还原同时

显著发生，产生的溶解态 Fe2+非常容易与硫化物反

应并生成 FeS（Ksp=6.3×10–18）沉淀有关。 
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注：林地的 4 个处理中均未检测到溶解态硫化物。Note：Dissolved sulfide was not detected in four treatments of woodland. 

 

图 4  花生地（a，b）和林地（c）的溶解态 2
4SO  和硫化物浓度随时间的变化 

Fig. 4  Changes in the concentrations of dissolved 2
4SO   and sulfide in peanut field（a，b）and woodland（c）with time 

2.5  细菌群落结构变化特征 

两种土地利用方式红壤中的优势细菌在门和属

水平上的相对丰度变化见图 6。由图可知，花生地

的 4 个处理在门水平上的优势菌群包括厚壁菌门

（Firmicutes）、变形菌门（Proteobacteria）、酸杆菌门

Acidobacteria）、绿弯菌门（Chloroflexi）、WPS_2、

放线菌门（Actinobacteria）、芽单胞菌门（Gemmatim-

onadetes）、疣微菌门（Verrucomicrobia）、OD1、AD3

和拟杆菌门（Bacteroidetes）（图 6a）。其中，S+C+

和 S+C++处理中厚壁菌门的相对丰度分别由 0 周的

34.7%和 10.5%增至 13 周的 53.1%和 90.6%，说明随

着时间的延长厚壁菌门逐渐占据优势地位。此外，

花生地的 4 个处理在属水平上的优势菌群包括梭菌

属（Clostridium）、芽孢杆菌属（Bacillus）、脱硫芽

孢杆菌属（Desulfosporosinus）、伯克霍尔德氏菌属

（Burkholderia）、凯斯特杆菌属（Kaistobacter）、罗

尔斯顿菌属（Ralstonia）、瘤胃球菌属（Ruminococcus）、

假单胞菌属（Pseudomonas）、乳酸杆菌属（Lactobacillus）

和柯氏假丝酵母菌属（Candidatus-Koribacter）  

（图 6b）。其中，厚壁菌门中的梭菌属和芽孢杆菌

属与铁还原过程密切相关 [22]。在花生地土壤整个

培养过程中，梭菌属和芽孢杆菌属的丰度在 S+C+

和 S+C++处 理中分别为 1.2%～43.8%和 5.7%～

34.8%，而在 S-C-和 S+C-处理中分别为 0.1%～3.2%

和 0.2%～2.0%（图 6b），这与 S+C+和 S+C++处理

中铁还原程度增加的结果（图 3a）一致。此外，

脱硫芽孢杆菌属与硫酸盐还原过程密切相关[23]。对

于花生地而言，在 S+C+和 S+C++处理中，0 周时均

未检测到脱硫芽孢杆菌属，在 6 周时其丰度分别为

21.6%和 0.5%，在 13 周时的丰度分别为 13.1%和

2.2%；而对于 S-C-和 S+C-处理，在整个培养过程中

均未检测到脱硫芽孢杆菌 
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图 5  花生地（a，b）和林地（c，d）的 pH 和 Eh 随时间的变化 

Fig. 5  Changes in the pH and Eh in peanut field（a，b）and woodland（c，d）with time 

属（图 6b），这与花生地的 S+C+处理中硫酸盐还原

最为明显的结果（图 4a）较为吻合。 

林地的 4 个处理在门水平上的优势菌群包括变

形菌门（Proteobacteria）、酸杆菌门（Acidobacteria）、

厚 壁 菌 门 （ F i r m i c u t e s ）、 W P S _ 2 、 放 线 菌 门

（Actinobacteria）、绿弯菌门（Chloroflexi）、拟杆菌

门（Bacteriodetes）和 OD1（图 6c）。其中，变形菌

门 （ 17.1%～75.1%） 的 丰 度 始终高 于 厚 壁菌 门

（3.8%～37.3%）。此外，林地的 4 个处理在属水平

上 的 优 势 菌 群 共 有 9 个 ， 分 别 为 假 单 胞 菌 属

（Pseudomonas）、伯克霍尔德氏菌属（Burkholderia）、

罗尔斯顿菌属（Ralstonia）、马赛菌属（Massilia）、

梭菌属（Clostridium）、中华单胞菌属（Sinomonas）、

乳 酸 杆 菌 属 （ L a c t o b a c i l l u s ）、 凯 斯 特 杆 菌 属 

（Kaistobacter）和芽孢杆菌属（Bacillus）（图 6d）。

其中，芽孢杆菌属（<3.7%）和梭菌属（<8.4%）的

相对丰度较低，且未检测到脱硫芽孢杆菌属，这与

林地的 4 个处理中铁还原程度较低（图 3c）以及硫

酸盐未发生还原（图 4c）的结果一致。 

3  讨  论 

3.1  铁还原对红壤中 DPAA 释放的影响 

培养 0 周时，乳酸钠仅在一定程度上促进了花

生地中 DPAA 的释放，而对林地中 DPAA 释放的促

进作用明显增强（图 1a～图 1h）。根据以往的研究

可知，土壤中的氧化铁，尤其是非晶质氧化铁提供

了 DPAA 吸附的主要位点[13]，而乳酸钠很可能通过 
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注：0 周、6 周和 13 周为土培试验进行的时间。相对丰度大于 1%的定为优势菌门或优势菌属，相对丰度低于 1%的定为其他。

Note：0，6 and 13 weeks is the time for the soil incubation experiment. Those with relative abundances greater than 1% are designated as 

dominant phylum or dominant genus，and those with relative abundances below 1% are designated as others. 

 
图 6  花生地（a，b）和林地（c，d）的优势细菌在门和属水平上的相对丰度随时间的变化 

Fig. 6  Changes in the relative abundances of dominant bacteria in peanut field（a，b）and woodland（c，d）at the phylum and genus levels over time 

覆盖氧化铁表面的吸附位点或竞争吸附等作用降低

土壤对 DPAA 的吸附[10]。据此推测，由于花生地的

非晶质氧化铁含量高于林地（表 1），因而对 DPAA

的吸附能力更强，这很可能降低了乳酸钠对 DPAA

释放的促进作用。随着培养时间的延长，与 S-C-和

S+C-处理相比，S+C+和 S+C++处理中 DPAA 的释

放明显增强（图 1a～图 1d），这很可能与后者铁还

原程度增加而导致花生地中更多氧化铁的吸附位点

被破坏有关[10]。与花生地不同，林地的 4 个处理未

见明显的 DPAA 释放现象（图 1e～图 1h）。这进一

步说明，当铁还原程度降低时，铁还原促进 DPAA

释放的效应较为有限。此外，结合 2 种花生地红壤

中铁还原影响 DPAA 释放的结果（表 2）可知，随 

着铁还原速率和程度的增加，铁还原促进红壤中

DPAA 释放的效应明显增强。综上可知，虽然富铁

红壤对 DPAA 的吸附能力较强，但经淹水和添加乳

酸钠处理后，由于其中的氧化铁（尤其是非晶质氧

化铁）非常容易在微生物作用下发生还原[24]，由此

导致的 DPAA 污染问题值得关注。 

3.2  铁还原和硫酸盐还原对红壤中 DPAA 硫化的

影响 

本研究（图 4a～图 4b）中，花生地的 S+C+处

理中硫酸盐还原最为显著，且 DPAA 主要发生硫化；

与 S+C+处理相比，S+C++处理中铁还原程度增加而

硫酸盐还原程度降低，溶解态硫化物浓度始终低于

4 mg·L–1，同时未检测到 DPTAA；此外，花生地的 
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表 2  不同类型土壤中铁还原对 DPAA 释放与硫化的影响 

Table 2  Effects of Fe reduction on the mobilization and thionation of DPAA in different types of soil 

土壤类型 

Soil type 

土壤中铁的含量 

Fe content in the soil 

/（g·kg–1） 

铁还原特征 

Characteristics of Fe 

reduction 

对 DPAA 释放的影响

Effects on DPAA 

mobilization 

对 DPAA 硫化的影响 

Effects on DPAA 

thionation 

参考文献

Reference

红壤 Acrisol 

（花生地 Peanut field） 

总铁 49.87 

游离氧化铁 30.47 

非晶质氧化铁 1.29 

13 周铁还原程度小

于 60% 

促进 DPAA 释放 

（固相>液相） 

消耗硫化物从而抑制

DPAA 硫化 

本研究 

红壤 Acrisol 

（林地 Woodland） 

总铁 52.84 

游离氧化铁 49.80 

非晶质氧化铁 1.02 

13 周铁还原程度小

于 25% 

促进 DPAA 释放的效

应不明显 

— 本研究 

红壤 Acrisol 

（花生地 Peanut field） 

总铁 55.10 

游离氧化铁 37.30 

非晶质氧化铁 0.87 

8 周铁还原程度小

于 60% 

促进 DPAA 释放 

（2 周后几乎全部释

放） 

促进 DPAA 的释放和进

一步硫化；消耗硫化物

从而抑制 DPAA 硫化 

[11] 

黑土 Phaeozem 

总铁 34.70 

游离氧化铁 11.50 

非晶质氧化铁 1.11 

8 周铁还原程度小

于 95% 
促进 DPAA 释放 

促进 DPAA 的释放和进

一步硫化 
[10] 

 
S-C-和 S+C-处理（图 4b）以及林地的 4 个处理（数

据 未 显 示 ） 中 硫 化 物 浓 度 均 较 低 ， 且 未 检 测 到

DPTAA（数据未显示）。前人的研究也发现，添加

硫酸盐促进了土壤中 DPAA 的快速硫化，而添加硫酸

盐还原的抑制剂——钼酸钠后，未检测到 DPTAA[12]。

最近，何玉环[25]对红壤性水稻土进行灭菌处理后再

添加乳酸钠和硫酸盐，培养 20 d 后在土壤固、液相

中均未检测到 DPTAA，且培养体系中未见硫酸盐发

生还原产生硫化物。进一步的机理研究还发现，溶

液体系中 DPAA 的硫化[26]很可能是硫酸盐还原菌介

导下的化学过程，即 DPAA 与硫酸盐还原产生的硫

化物反应继而生成 DPTAA。针对无机砷的研究也表

明，高浓度的硫化物能够明显促进无机砷的硫化[27]。

综上可知，硫酸盐的还原程度以及溶液相中硫化物

的浓度很可能是控制淹水红壤中 DPAA 硫化的重要

因素。 

本研究中，花生地的 S+C+处理在 6 周后发生了

硫 酸 盐 还 原 ， 13 周 时 在 其 固 、 液 相 中 均 检 测 到

DPTAA；而在花生地的 S+C++处理中，虽然铁还原

促进 DPAA 释放的效应更强，但由于硫酸盐还原程

度的降低，13 周时仍未检测到 DPTAA（数据未显

示）。由此可见，对花生地而言，铁还原通过促进

DPAA 释放进而促进其发生硫化的效应不明显。可

能的解释是：由于铁还原通过产生的 Fe（II）消耗

大量硫化物或者通过竞争电子供体从而有效抑制硫

酸盐还原，导致与铁还原促进 DPAA 的释放和进一

步的硫化相比，硫酸盐的还原程度及溶液相中硫化

物的浓度很可能是控制花生地红壤中 DPAA 硫化的

一个更重要的因素。这也解释了与花生地的 S+C++

处理相比，S+C+处理中铁还原程度的降低和硫酸盐

还原程度的增加有利于 DPAA 硫化的原因。结合不

同类型红壤的结果，随着铁还原速率和程度的增加，

铁还原促进 DPAA 释放和进一步硫化的效应随之增

强（表 2）；对比红壤（花生地）和黑土的结果（表 2）

可知，随着土壤中总铁含量的增加和硫酸盐还原程

度的降低，铁还原通过消耗硫化物从而抑制 DPAA

硫化的效应有所增强。 

土壤中铁还原和硫酸盐还原反应的发生，除了

与氧化铁的形态（晶质、非晶质）和添加的电子供

体（如乳酸钠）有关，还与土壤本身的微生物学特

点密切相关[28]。本研究中选择的 2 种土地利用方式

红壤，在添加不同浓度乳酸钠和硫酸盐后土壤细菌

群落结构及其变化明显不同：与林地相比，花生地

的 4 个处理中梭菌属和芽孢杆菌属的丰度明显增
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加，且 S+C+和 S+C++处理中脱硫芽孢杆菌属的丰

度明显提高（图 6b，图 6d），这很可能分别促进了

铁还原[29]和硫酸盐还原[30]，最终对 DPAA 释放和硫

化产生更显著的影响[10，12]。综上所述，未来仍需关

注土壤自身理化性质及微生物学特点导致的铁还原

和硫酸盐还原过程的差异及其对 DPAA 释放与硫化

的影响。值得注意的是，本研究中的供试红壤均为

旱地土壤，所得到的研究结果势必与一直处于淹水

或者干湿交替条件下的水稻土（如红壤性水稻土）

不同；但考虑到土地利用方式的变更（如旱地改水

田）是南方红壤区改良土壤和提高土地生产力的常

用措施[31]，本文的研究结果将为红壤中 DPAA 环境

行为的研究、环境风险的预测以及污染修复策略的

制定提供理论依据。 

4  结  论 

在添加不同浓度乳酸钠及硫酸钠培养的条件

下，花生地和林地红壤中 DPAA 的释放与硫化情况

明显不同。同时添加乳酸钠和硫酸盐显著促进了花

生地中铁还原和硫酸盐还原的发生，从而增强了铁

还原促进 DPAA 释放的效应，而铁还原程度的增加

和硫酸盐还原程度的降低不利于 DPAA 的硫化；与

花生地不同，无论是否添加乳酸钠和硫酸盐，林地

中未见 DPAA 释放与硫化现象，这与林地中铁还原

程度较低且硫酸盐未发生还原有关。总体而言，与

铁还原促进 DPAA 的释放和进一步的硫化相比，硫

酸盐的还原程度以及溶液相中硫化物的浓度很可能

是控制淹水红壤中 DPAA 硫化的一个更重要的因

素。此外，淹水条件下花生地中梭菌属、芽孢杆菌

属和脱硫芽孢杆菌属丰度的增加很可能分别促进了

铁还原和硫酸盐还原，从而对 DPAA 释放与硫化产

生更显著的影响。未来仍需关注土壤自身理化性质

及微生物学特点导致的铁还原和硫酸盐还原过程的

差异及其对土壤中 DPAA 释放与硫化的影响。 
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