
第 ３４ 卷　 第 ７ 期

２０２１ 年 ７ 月

环　 境　 科　 学　 研　 究

Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ
Ｖｏｌ.３４ꎬＮｏ.７

Ｊｕｌｙꎬ２０２１

收稿日期: ２０２０￣０７￣０８　 　 　 修订日期: ２０２１￣０３￣３０
作者简介: 余红(１９８１￣)ꎬ女ꎬ四川眉山人ꎬ高级工程师ꎬ博士ꎬ主要从事环境规划管理、土壤环境化学与污染环境修复研究ꎬｙｕｈｏｎｇ１０１８＠ １２６.ｃｏｍ.
∗责任作者ꎬ张颖(１９８７￣)ꎬ女ꎬ安徽砀山人ꎬ工程师ꎬ硕士ꎬ主要从事地下水环境化学研究ꎬｚｈｙｉｎｇ０１０＠ １２６.ｃｏｍ
基金项目: 国家自然科学基金项目(Ｎｏ.４１９７７０３０)
Ｓｕｐｐｏｒｔｅｄ ｂｙ Ｎａｔｉｏｎａｌ Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｆｏｕｎｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｈｉｎａ (Ｎｏ.４１９７７０３０)

不同土地利用方式下土壤腐殖质作为胞外电子
穿梭体的持续能力分析
余　 红１ꎬ 范　 萍２ꎬ 檀文炳１ꎬ 张　 颖１∗

１.中国环境科学研究院ꎬ 国家环境保护地下水污染模拟与控制重点实验室ꎬ 北京　 １０００１２
２.南昌大学资源环境与化工学院ꎬ 江西 南昌　 ３３００３１

摘要: 由于腐殖质的氧化还原活性官能团可以在连续的缺氧和有氧交替中将电子从微生物可持续地传递到氧气ꎬ土地利用方式

可以影响土壤腐殖质的电子转移能力ꎬ但土地利用方式是否会影响土壤腐殖质作为胞外电子穿梭体的持续能力尚不明晰. 选取

水稻地、葡萄园和杨梅园的土壤ꎬ采用微生物还原和氧气氧化的循环周期试验ꎬ评估土壤中胡敏酸(ＨＡ)和富里酸(ＦＡ)作为胞外

电子穿梭体的持续能力对不同土地利用方式土壤的响应. 结果表明:土壤腐殖质作为胞外电子穿梭体的持续能力在 Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａ
ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和 Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａ ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 两种微生物体系下并无明显差异ꎬ但在水稻地、葡萄园和杨梅园间具有显著差异. 水
稻地、葡萄园和杨梅园土壤中 ＨＡ 作为胞外电子穿梭体的持续能力分别为 ７５􀆰 ９％、８０􀆰 ５％和 ７２􀆰 １％ꎬＦＡ 作为胞外电子穿梭体的持

续能力分别为 ５８􀆰 ２％、６２􀆰 ２％和 ６２􀆰 ９％. 该结果可能是由不同土地利用方式下土壤腐殖质的组成、分解和转化过程以及微生物电

子供体碳源驱动的动力学过程差异造成的. 研究显示ꎬ不同土地利用方式下腐殖质作为胞外电子穿梭体的持续能力具有显著差

异ꎬ且 ＨＡ 作为胞外电子穿梭体的持续能力明显强于 ＦＡꎬ可通过环境调控措施形成 ＨＡꎬ以实现土壤污染物的降解转化.
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　 　 土壤腐殖质是由植物和微生物残体分解的中间

产物重新组合形成的有机聚合物ꎬ是土壤有机物的主

要组成部分. 在厌氧条件下ꎬ溶解与固相颗粒状的腐

殖质都可能会接受来自厌氧微生物呼吸产生的电

子[１￣２] . 腐殖质的微生物还原过程会涉及将电子转移

到腐殖质中的醌基团和其他具有氧化还原活性官能

团以及腐殖质中的络合金属[３￣６] . 还原后的腐殖质既

可以作为厌氧微生物呼吸链中的电子供体[７]ꎬ又可

以将电子转移到土壤中溶解性较差的 Ｆｅ(Ⅲ)氢氧化

物和 Ｆｅ(Ⅲ)氧化物矿物质[１ꎬ８￣９]ꎬ从而在微生物还原

Ｆｅ(Ⅲ)过程中充当电子穿梭体的角色[１０] . 此外ꎬ还
原后的腐殖质还可以将电子转移到各类有机与无机

污染物中[１１]ꎬ从而影响其分解和转化ꎬ这在土壤污染

修复方面具有重要意义.
当土壤处于间歇性缺氧环境时ꎬ腐殖质作为微生

物呼吸链的电子受体会对其他末端电子受体的还原

产生竞争性地抑制[１２] . 由此推测ꎬ当土壤处于间歇性

曝气环境后ꎬ被微生物还原的腐殖质会被氧气重新氧

化ꎬ从而恢复腐殖质在后续间歇性缺氧的土壤环境中

充当电子受体的能力ꎬ这使其他末端电子受体的还原

继续被抑制. 土壤腐殖质电子穿梭体功能并非持续

恒定ꎬ其具有一定“寿命”ꎬ目前很少有研究涉及土壤

腐殖质电子穿梭体功能的持续能力ꎬ即土壤腐殖质的

电子循环能力. 如果土壤腐殖质的电子穿梭能力在

这些间歇性缺氧和曝气的环境中能够保持很好的稳

定性ꎬ这对降低土壤 ＣＨ４ 和 Ｎ２Ｏ 等温室气体的排放

将起到十分重要的作用[１３￣１４] .
尽管之前有很多研究在化学或电化学的还原与

氧气重新氧化的循环周期试验中ꎬ证明了腐殖质在接

受电子和供给电子上具有很强的可逆性[４ꎬ１４￣１５]ꎬ实际

上ꎬ腐殖质并不是通过化学或电化学的途径获得电

子ꎬ而是通过与微生物相互作用接受电子ꎬ因此ꎬ采用

化学或电化学的还原方法并不能真实反映土壤腐殖

质作为胞外电子穿梭体的持续能力. 此外ꎬ土地管理

和土地利用方式影响陆地生态系统中天然有机物和

腐殖质的降解和转化[１６]ꎬ进而影响土壤腐殖质的内

在化学结构[１７￣２０] . 因此ꎬ不同的土地管理和土地利用

方式对土壤腐殖质电子转移能力会产生重大影

响[２１￣２５]ꎬ但是否对土壤腐殖质作为胞外电子穿梭体

的持续能力产生影响至今仍不清楚. 为此ꎬ该研究选

取水稻地、葡萄园和杨梅园的土壤ꎬ通过微生物还原

和氧气重新氧化的循环周期试验模拟真实存在的间

歇性缺氧￣曝气循环过程ꎬ分析不同土地利用方式下

土壤腐殖质作为胞外电子穿梭体的持续能力及其影

响因素ꎬ以期为深入理解土壤腐殖质的氧化还原动力

学行为与土壤有机碳循环及温室气体形成过程之间

的关系提供理论依据.
１　 材料与方法
１􀆰 １　 研究区域概况

研究区位于江苏省常州市武进农业土壤示范基

地(３１°３３′Ｎ~３１°３４′Ｎ、１１９°５９′Ｅ~ １２０°０１′Ｅ)ꎬ主要种

植水稻、葡萄和杨梅等. 该区地处北亚热北带向北温

南带过渡的气候区域ꎬ属湿润季风气候. 气候特征是

四季分明、雨热同步、光照充足. 年均气温为 １５􀆰 ８
℃ꎬ年均降水量为 １ ０９２ ｍｍꎬ全年日照总时数为

１ ９４０ ｈ. 区域土壤类型主要为黄棕壤和红壤ꎬ成土过

程的特点是强烈的黏化与轻微的富铝化.
１􀆰 ２　 土壤腐殖质化学结构特征分析

１􀆰 ２􀆰 １　 土壤样品采集

２０１３ 年 ８ 月在研究区选择分布面积大且具有代

表性的水稻地、葡萄园和杨梅园的土壤ꎬ３ 种土地利

用方式下施肥耕作等管理方面存在明显差异. 每种

土地利用方式下选取 ３ 个采样点ꎬ采集表层(０ ~ ２０
ｃｍ)土壤. 土壤样品取回后立即进行冷冻干燥ꎬ去除

其中的植物根系残体等杂物ꎬ保存备用. 土壤理化性

质见表 １.

表 １　 试验土壤的理化性质

Ｔａｂｌｅ １ Ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｕｓｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔ

土地利
用方式

有机碳含量∕
(ｇ∕ｋｇ)

总氮含量∕
(ｇ∕ｋｇ) Ｃ ∶Ｎ ｐＨ

土壤质地组成∕％

砂粒 粉粒 黏粒

水稻地 １０􀆰 ７ １􀆰 ２ ８􀆰 ９ ６􀆰 ２ ３６ ３５ ３０

葡萄园 ２０􀆰 １ １􀆰 ３ １６􀆰 ０ ５􀆰 ９ ４２ ３２ ２６

杨梅园 ２４􀆰 ８ １􀆰 ６ １５􀆰 ７ ６􀆰 ４ ３８ ２９ ３３

１􀆰 ２􀆰 ２　 土壤腐殖质的提取、纯化与溶液制备

土壤腐殖质的提取和纯化:根据国际腐殖质学会

的标准化程序提取土壤腐殖质的胡敏酸(ＨＡ)和富

里酸(ＦＡ) [２６] . 简言之ꎬ将萃取剂与样品质量比设为

１０ ∶１ꎬ通过溶液(０􀆰 １ ｍｏｌ∕Ｌ ＮａＯＨ 水溶液和 ０􀆰 １ ｍｏｌ∕Ｌ
Ｎａ４Ｐ２Ｏ７ 的 １ ∶１混合物)来提取土壤样品. 将悬浮液在

充入氮气的封闭玻璃瓶中于 ２５ ℃下机械摇动 ２４ ｈ. 每
个样品重复提取 ３ 次. 用 ６ ｍｏｌ∕Ｌ ＨＣｌ 将提取物酸化
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至 ｐＨ 为 １ꎬ然后 ５ ０００ ｒ∕ｍｉｎ 下离心提取物ꎬ提取的腐

殖质会分离成 ＨＡ(沉淀)和 ＦＡ(上清液)两部分. 将

ＨＡ 悬浮在 ０􀆰 １ ｍｏｌ∕Ｌ ＨＣｌ 和 ０􀆰 ３ ｍｏｌ∕Ｌ ＨＦ 的溶液中

以除去矿物杂质并透析直到氯离子被去除. 将 ＦＡ 用

吸附树脂 ＸＡＤ￣８ 纯化ꎬ并使碱性洗脱液通过阳离子

交换树脂.
腐殖质溶液的配置:将 ＨＡ 和 ＦＡ 干样加到去离

子水中ꎬ用 ０􀆰 １ ｍｏｌ∕Ｌ ＮａＯＨ 溶液调节 ｐＨ 至 ８ꎬ使 ＨＡ
和 ＦＡ 充分溶解后ꎬ用 ０􀆰 １ ｍｏｌ∕Ｌ ＨＣｌ 溶液调节 ｐＨ 至

６ꎬ再用 ０􀆰 ４５ μｍ 纤维素滤膜过滤ꎬ最后稀释至 １００
ｍｇ∕Ｌ 胡敏酸碳或富里酸碳的溶液ꎬ备用.
１􀆰 ２􀆰 ３　 异化铁还原菌微生物富集培养试验

采用两种异化铁还原菌 Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａ ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１
(Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１) 与 Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａ ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００
(Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００)ꎬ将纯种微生物接种至 １００ ｍＬ
的微生物培养基(胰蛋白胨 １０ ｇ∕Ｌꎬ酵母膏 ５ ｇ∕Ｌꎬ
ＮａＣｌ １０ ｇ∕ＬꎬｐＨ＝ ７􀆰 ２)中ꎬ置于 ２５ ℃振荡培养箱培养

１２ ｈꎬ得到 １０８ ｃｅｌｌｓ∕ｍＬ 的菌液浓度[２７] .
１􀆰 ３　 腐殖质作为胞外电子穿梭体的循环周期试验

根据已有试验方案[２８] 开展循环周期试验. 采用

异化 铁 还 原 菌 微 生 物 ( Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 或

Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００)对腐殖质溶液(４０ ｍＬ)进行接种ꎬ
加入 ５ ｍｍｏｌ∕Ｌ 的乳酸钠溶液作为微生物的碳源及无

机盐营养液ꎬ充入 Ｎ２ 保持厌氧状态ꎬ２５ ℃振荡培养

箱培养 ２４~ ３６ ｈ 后测定腐殖质的微生物还原容量.
具体步骤:取培养后的腐殖质溶液 ５ ｍＬꎬ加入到 ５ ｍＬ
５ ｍｍｏｌ∕Ｌ 的柠檬酸铁溶液〔(Ｆｅ(Ⅲ)Ｃｉｔ)〕反应 １２ ｈ
以充分氧化腐殖质ꎬ过滤后利用邻菲罗啉法测定滤液

中还原生成的 Ｆｅ(Ⅱ)含量ꎬ从而得出腐殖质的第 １
次循环周期微生物还原容量. 向剩余腐殖质溶液中

充入高纯 Ｏ２ꎬ以重新氧化被微生物还原后的腐殖质ꎬ
然后重复第 １ 次循环周期微生物还原容量的测定步

骤ꎬ测定腐殖质的第 ２ 次循环周期微生物还原容量.
按照同样的方法测定腐殖质的第 ３ 次循环周期微生

物还原容量. 该研究中腐殖质的微生物还原容量用

来表征电子供给能力(ＥＤＣ)ꎬ第 ３ 次与第 １ 次循环周

期 ＥＤＣ 的比值可用于评估腐殖质作为胞外电子穿梭

体的持续能力(ＥＳＣ)ꎬ采用式(１)计算.

ＥＳＣ ＝
ＥＤＣＲｅｄ３

ＥＤＣＲｅｄ１

× １００％ (１)

式中:ＥＳＣ 为腐殖质作为胞外电子穿梭体的持续能

力ꎬ％ꎻＥＤＣＲｅｄ１、ＥＤＣＲｅｄ３分别为第 １ 次、第 ３ 次循环

周期的电子供给能力ꎬｍｍｏｌ∕ｍｏｌ(以单位碳的电子

当量计) .

１􀆰 ４　 荧光光谱分析及其平行因子分析

荧光光谱采用荧光光度计〔Ｈｉｔａｃｈｉ Ｆ￣７０００ 型ꎬ
日立(中国)有限公司〕进行测定. 激发光源为 １５０
Ｗ 氙弧灯ꎬ光电倍增管电压为 ７００ Ｖꎬ信噪比>１１０ꎬ
扫描速率为 １２ ０００ ｎｍ∕ｍｉｎꎬ激发和发射单色仪的狭

缝宽度均为 １０ ｎｍꎬ响应时间设置为自动. 激发波长

(λＥｘ)范围为 ２００ ~ ４５０ ｎｍꎬ增量为 ５ ｎｍꎻ发射波长

(λＥｍ)范围为 ２８０ ~ ５５０ ｎｍꎬ增量为 ５ ｎｍ. 三维荧光

光谱的平行因子分析是采用带有 ＤＯＭＦｌｕｏｒ 工具箱

的 ＭＡＴＬＡＢ Ｒ２１００ａ 软件进行模拟ꎬ具体程序编写与

操作步骤见文献[２９]. 对于微生物厌氧还原后的 ＨＡ
和 ＦＡ 溶液样品ꎬ需预先进行离心(１０ ０００ ｒ∕ｍｉｎ)以去

除溶液中微生物ꎬ并采用元素分析仪(Ｍｕｌｔｉ Ｎ∕Ｃ ２１００
型ꎬ德国耶拿分析仪器股份公司)测定 ＴＯＣ 浓度ꎬ调节

所有样品的 ＴＯＣ 浓度一致以保证荧光强度不受ＨＡ 或

ＦＡ 浓度的影响ꎬ然后再进行荧光光谱分析.
２　 结果与讨论
２􀆰 １　 土壤腐殖质电子供给能力在微生物还原￣Ｏ２ 氧

化循环周期中的波动特征

该研究通过定量分析土壤 ＨＡ 和 ＦＡ 在 ３ 个

Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１∕Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 厌氧还原￣Ｏ２ 氧

化循环周期中 ＥＤＣ 的变化特征来分析土壤腐殖质作

为胞外电子穿梭体的持续能力ꎬ结果如图 １ 所示. 从

图 １可以看出ꎬ不管是 ＨＡ 还是 ＦＡꎬ二者的电子供给

能力在各循环周期中均表现出相同的变化规律ꎬ在经

过第 １ 次 ４８ ｈ 微生物厌氧还原后其电子供给能力显

著提高ꎬ而当利用 Ｏ２ 对还原的样品进行第 １ 次氧化

后其电子供给能力呈降低趋势ꎬ这种波动特征在第 ２
次和第 ３ 次微生物厌氧还原￣Ｏ２ 氧化循环周期中也

得到了很好的体现ꎬ说明土壤 ＨＡ 和 ＦＡ 在微生物与

电子受体〔Ｆｅ(Ⅲ)Ｃｉｔ〕之间起到了电子穿梭体的作

用ꎬ且这种作用具有一定的持续性. ＨＡ 和 ＦＡ 的电子

穿梭体功能与充电电池相类似ꎬ被微生物厌氧还原后

的状态相当于电池的充电状态ꎬ而被 Ｏ２ 重新氧化后

的状态则相当于电池的放电状态〔见图 １(ａ)〕. 充电

电池经过多次充电放电之后其最大充电量就无法达

到原来的水平ꎬ与之类似ꎬＨＡ 和 ＦＡ 经过多次还原氧

化之后其潜在的电子供给能力也会有所降低.
微生物厌氧还原后 ＨＡ 和 ＦＡ 的电子供给能力随

循环周期呈逐渐降低的趋势ꎬ说明 ＨＡ 和 ＦＡ 作为电

子穿梭体的功能会呈逐渐下降趋势. 然而也有研究

表明ꎬ评判这种电子供给能力的大小还需要考虑提供

电子给微生物的乳酸盐的丰富程度[３０]ꎬ这就需要在

循环周期的后期及时补充乳酸盐ꎬ以保证微生物在代
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注:ＥＡＣ 为电子接受能力ꎬＥＥＣ 电子转移量. ＳＤ、ＰＴ 和 ＹＭ 分别为水稻地、葡萄园和杨梅园. Ｏｒｉｇｉｎａｌ 表示初始状态ꎬ
Ｒｅｄ １、Ｒｅｄ ２ 和 Ｒｅｄ ３ 分别表示第 １ 次、第 ２ 次和第 ３ 次还原ꎬＯｘ １ 和 Ｏｘ ２ 分别表示第 １ 次和第 ２ 次氧化.

ＭＲ￣１＋Ｎ２、２００＋Ｎ２ 和 Ｎ２ 分别表示 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１、Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 和无菌体系. 下同.

图 １　 ＨＡ∕ＦＡ 在微生物与无菌体系下的电子供给能力随无氧￣有氧循环周期的变化

Ｆｉｇ.１ Ｔｈｅ ｃｈａｎｇｅ ｏｆ ＨＡ∕ＦＡ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｄｏｎａｔｉｎｇ ｃａｐａｃｉｔｙ ｕｎｄｅｒ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ａｎｄ ｓｔｅｒｉｌｅ ｓｙｓｔｅｍ ｗｉｔｈ ａｎａｅｒｏｂｉｃ￣ａｅｒｏｂｉｃ ｃｙｃｌｅｓ

谢过程中有持续的电子来源. 同时测定微生物厌氧

还原后 ＨＡ 和 ＦＡ 的电子接受能力(ＥＡＣ)ꎬ以更好地

判断 ＨＡ 和 ＦＡ 作为电子穿梭体的持续能力. 如果腐

殖质的电子供给能力和电子接受能力的总和在整个
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循环周期中都没有产生明显波动ꎬ就可以断定 ＨＡ 和

ＦＡ 作为电子穿梭体的功能具有可持续性ꎬ因为腐殖

质电子供给能力与电子接受能力的总和是由腐殖质

中具有氧化还原活性的官能团水平所决定的. Ｋｌüｐｆｅｌ
等[１２]研究发现ꎬＨＡ 和 ＦＡ 从微生物厌氧还原到 Ｏ２

重新氧化的过程ꎬ氧化还原电位发生了较大变化ꎬ但
就单一比较微生物厌氧还原后或 Ｏ２ 重新氧化后的

ＨＡ 和 ＦＡ 的氧化还原电位ꎬ不同样品之间差异不大ꎬ
均集中在一个很窄的范围内ꎬ说明 ＨＡ 和 ＦＡ 的微生

物厌氧还原过程是一个由乳酸盐驱动的动力学过程.

图 ２　 土壤 ＦＡ 中平行因子分析鉴定出的 ４ 个荧光组分

Ｆｉｇ.２ Ｐａｒａｌｌｅｌ ｆａｃｔｏｒ ａｎａｌｙｓｉｓ ｉｄｅｎｔｉｆｉｅｄ ｆｏｕｒ ｉｎｄｅｐｅｎｄｅｎｔ ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｃｅ ｃｏｍｐｏｎｅｎｔｓ ｏｆ ＦＡ ｉｎ ｓｏｉｌ

该研究在微生物厌氧还原￣Ｏ２ 氧化的循环周期

中对 ＨＡ 和 ＦＡ 提纯后进行三维荧光光谱分析ꎬ并采

用平行因子分析法识别出 ＨＡ[２５] 和 ＦＡ 中的 ４ 个荧

光组分(见图 ２)ꎬ其中组分 Ｃ１、Ｃ２ 和 Ｃ３ 为类胡敏酸

或类富里酸组分ꎬＣ４ 为类蛋白物质. 基于上述 ４ 个荧

光组分计算得到类胡敏酸和类富里酸组分(Ｃ１、Ｃ２
和 Ｃ３)占全荧光组分的百分比ꎬ结果如图 ３ 所示. 从

图 ３ 可以看出ꎬ除极个别样品外ꎬ大部分样品的 ＨＡ
和 ＦＡ 氧化还原官能团含量在整个循环周期中没有

发生显著变化ꎬ表明被微生物厌氧还原后 ＨＡ 和 ＦＡ
的电子供给能力随循环周期的进行呈逐渐降低的趋

势与腐殖质氧化还原官能团的变化无关ꎬ而可能与乳

酸盐被逐渐消耗导致后期供应不足有关ꎬ这也间接地

为 ＨＡ 和 ＦＡ 作为电子穿梭体具有较好的可持续性提

供了有力证据.
在微生物还原￣Ｏ２ 氧化的循环周期中ꎬＨＡ 和 ＦＡ

初始的电子供给能力高于经过 Ｏ２ 重新氧化后的电子

供给能力〔见图 １(ｃ) (ｅ) ( ｇ) (ｈ)〕ꎬ表明初始的 ＨＡ
和 ＦＡ 没有被充分氧化ꎬ仍保存有一定的本底还原容

量ꎬ也表明空气对 ＨＡ 和 ＦＡ 的氧化不如纯 Ｏ２ 对 ＨＡ
和 ＦＡ 的氧化那么彻底. 由此可见ꎬＨＡ 和 ＦＡ 的潜在

电子供给能力需要经过纯 Ｏ２ 的彻底氧化才可以得到

体现. ３ 次微生物厌氧还原后 ＨＡ 和 ＦＡ 的电子供给

能力在不同样品之间表现出较大波动ꎬ而在两次 Ｏ２

重新氧化后 ＨＡ 和 ＦＡ 的电子供给能力在不同样品

之间却比较集中(见图 １)ꎬ这也进一步说明了从微

生物厌氧还原到 Ｏ２ 重新氧化的过程中 ＨＡ 和 ＦＡ
的电子得到了彻底释放. 另外ꎬ还有一种可能存在

的机制是ꎬ即使 ＨＡ 和 ＦＡ 没有被 Ｏ２ 彻底氧化ꎬ但
由于其中氧化还原活性官能团的失效而导致无法

释放电子ꎬ这在以 Ｆｅ(Ⅲ)Ｃｉｔ 为电子受体时的情况

中也是如此.
２􀆰 ２　 两种微生物体系下土壤腐殖质作为胞外电子穿

梭体持续能力的比较
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图 ３　 微生物体系下 ＨＡ∕ＦＡ 中类胡敏酸和类富里酸荧光组分(Ｃ１、Ｃ２ 和 Ｃ３)
在全荧光组分中的占比在 ３ 个连续无氧￣有氧循环周期中的变化

Ｆｉｇ.３ Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｈｕｍｉｃ ａｃｉｄ￣ｌｉｋｅ ａｎｄ ｆｕｌｖｉｃ ａｃｉｄ￣ｌｉｋｅ ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｔ ｃｏｍｐｏｎｅｎｔｓ (Ｃ１ꎬ Ｃ２ ａｎｄ Ｃ３) ｉｎ ＨＡ∕ＦＡ ｕｎｄｅｒ
ｔｈｒｅｅ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｓｙｓｔｅｍｓ ｉｎ ｔｈｒｅｅ ｃｏｎｓｅｃｕｔｉｖｅ ａｎａｅｒｏｂｉｃ￣ａｅｒｏｂｉｃ ｃｙｃｌｅｓ

在 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和 Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 两种

微生物体系下ꎬＨＡ 和 ＦＡ 的电子供给能力在整个循

环周期中呈规律性的变化特征ꎬ经微生物厌氧还原后

电子供给能力增加ꎬ而经 Ｏ２ 重新氧化后又恢复至初

始水平(见图 １)ꎬ表明两种微生物都可以很好地在这

种间歇式的缺氧和曝气的环境中生存. ＨＡ 的电子供

给能力在 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和 Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 两

种微生物体系下没有明显差异ꎬ而杨梅园土壤中 ＦＡ
在第 ２ 次和第 ３ 次微生物厌氧还原后的电子供给能

力 表 现 为 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 体 系 显 著 高 于

Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 体系(Ｐ<０􀆰 ０５) (见图 ４)ꎬ表明在

Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 体系下腐殖质具有更强的电子穿梭

体功能. 尽管 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和 Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００
都能适应兼气性环境ꎬ但在土壤、湿地、海洋与湖泊沉

积物等环境中 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 比Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００
具有更广泛的分布[３１￣３３]ꎬ表明Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 在间

歇性缺氧和曝气的环境中具有更强的适应能力和生存

策略. 该研究中Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和 Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００
都是 在 相 同 浓 度 的 乳 酸 盐 条 件 下 进 行ꎬ 但

Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１可能对碳源乳酸盐具有更高的利用

效率ꎬ导致其体系下腐殖质表现出更高的电子穿梭体

功能. Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 可能具有较低的乳酸盐利用

效率ꎬ导致其将腐殖质作为新陈代谢的碳源ꎬ这可能

使 ＨＡ 和 ＦＡ 中部分氧化还原活性官能团失效ꎬ进而

导致腐殖质作为电子穿梭体的功能减弱.
尽管 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和 Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 对

还原后 ＨＡ 和 ＦＡ 的电子供给能力会产生不同的影响

机制ꎬ但还原后 ＨＡ 和 ＦＡ 的电子供给能力随循环周

期进 行 所 产 生 的 降 幅 在 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和

Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 两种微生物体系下并没有明显差

异ꎬ表明两种微生物与土壤腐殖质之间的电子传递机

制是相同的. 由于纳米导线机制通常是在微生物无法

接触到电子受体的情况下才被诱导产生[３４￣３５]ꎬ但该研

究中采用的电子受体 ＨＡ 和 ＦＡ 都是溶解性的ꎬ与微生

物具有良好的接触机会ꎬ因此ꎬＳ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和

Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 两种微生物可能主要是通过直接

电子传递的机制将细胞内代谢产生的电子传递给电

子受体 ＨＡ 和 ＦＡ. 间歇性的曝气会对微生物的生长

产生影响ꎬ但 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００
两种微生物之间直接电子传递机制的一致性却没有
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注: 不同小写字母表示 ＨＡ 或 ＦＡ 的电子供给能力在 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和

Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 微生物体系下差异显著(Ｐ<０􀆰 ０５) .

图 ４　 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１和 Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 微生物体系下

ＨＡ∕ＦＡ 厌氧还原后电子供给能力的比较

Ｆｉｇ.４ Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｄｏｎａｔｉｎｇ ｃａｐａｃｉｔｙ ａｆｔｅｒ ＨＡ∕ＦＡ ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｉｎ
Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ ａｎｄ Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００

发生改变ꎬ说明两种微生物在直接电子传递机制上可

能是由相同或同源的外膜蛋白在起作用ꎬ这种外膜蛋

白主要由 ＯｍｃＡ 和 ＭｔｒＣ 构成[３６] .
２􀆰 ３　 ＨＡ 和 ＦＡ 作为胞外电子穿梭体的持续能力的

比较

由表 ２ 可知ꎬＨＡ 初始的电子供给能力强于 ＦＡꎬ
说明在空气条件下 ＨＡ 能够保存更多有还原态的官

能团. 通常情况下ꎬＨＡ 的分子量和有机碳密度均大

于 ＦＡ[２２ꎬ３７]ꎬＨＡ 的结构中羧基碳的含量低于 ＦＡ[３８]ꎬ
ＨＡ 的这种特征会保证其中的氧化还原活性官能团

处于较掩蔽位置ꎬ从而使其较难被空气所氧化. 然

而ꎬ当经过第 １ 次微生物厌氧还原后ꎬ所有土壤样品

中 ＨＡ 的电子供给能力却明显弱于 ＦＡ(见表 ２)ꎬ说
明 ＦＡ 中含有更多的能够被微生物还原的氧化还原

活性官能团ꎬ而分子量较大的 ＨＡꎬ尽管可能含有更

多的氧化还原活性官能团ꎬ但由于大部分处于掩蔽位

置ꎬ从而使其无法被微生物所接触ꎬ这也间接地说明

了微生物与土壤腐殖质之间的电子传递过程主要是

通过直接电子传递机制. 当经过第 ２ 次微生物厌氧

还原后ꎬ水稻地土壤样品中 ＨＡ 与 ＦＡ 的电子供给能

力无显著差异ꎬ经过第 ３ 次微生物厌氧还原后的水稻

地样品中 ＨＡ 的电子供给能力大于 ＦＡ(见表 ２)ꎬ说
明 ＨＡ 和 ＦＡ 作为电子穿梭体的持续能力存在差异ꎬ
其中 ＨＡ 的持续能力强于 ＦＡ.

进一步对比分析每次经过微生物厌氧还原后

ＨＡ 和 ＦＡ 电子供给能力变化幅度的差异ꎬ结果如表 ３
所示. 由表 ３ 可知ꎬＦＡ 经过第 １ 次微生物厌氧还原

(Ｒｅｄ １)后的电子供给能力与初始(Ｏｒｉｇｉｎａｌ)电子供

给能力的比值(ＥＤＣＲｅｄ１ ∕ＥＤＣＯｒｉｇ )大于 ＨＡꎬ但 ＦＡ 的

ＥＤＣＲｅｄ２ ∕ＥＤＣＲｅｄ１和 ＥＤＣＲｅｄ３ ∕ＥＤＣＲｅｄ１(即 ＥＳＣ)均小于

ＨＡꎬ说明经过多次微生物厌氧还原后ꎬＨＡ 作为胞外

电子穿梭体的持续能力明显强于 ＦＡ. 这种现象说明

ＦＡ 的结构更不稳定ꎬ在电子穿梭过程中更容易失效.
实际上ꎬ尽管 ＦＡ 的氧化度较高ꎬ但其在缺氧和溶液

体系中较为稳定ꎬＨＡ 则相反. 假设 ＨＡ 和 ＦＡ 电子供

给能力的降低是由乳酸盐逐渐被消耗所引起的ꎬ说明

微生物还原 ＦＡ 比还原 ＨＡ 需要更多的乳酸盐ꎬ但无

论如何ꎬ在乳酸盐￣微生物￣土壤腐殖质体系下ꎬＨＡ 作

为胞外电子穿梭体的持续能力明显强于 ＦＡ. 在真实

土壤环境中ꎬ微生物的碳源尽管被逐渐消耗ꎬ但也会
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　 　 　 表 ２　 ＨＡ 与 ＦＡ 经微生物厌氧还原后电子供给能力的比较

Ｔａｂｌｅ ２ Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｄｏｎａｔｉｎｇ ｃａｐａｃｉｔｙ ｏｆ ＨＡ ａｎｄ ＦＡ ａｆｔｅｒ ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｉｎ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｓｙｓｔｅｍ

土地利用
方式

ＥＤＣＯｒｉｇ ∕
(ｍｍｏｌ∕ｍｏｌ)

Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 体系 Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 体系

ＥＤＣｒｅｄ１ ∕
(ｍｍｏｌ∕ｍｏｌ)

ＥＤＣｒｅｄ２ ∕
(ｍｍｏｌ∕ｍｏｌ)

ＥＤＣｒｅｄ３ ∕
(ｍｍｏｌ∕ｍｏｌ)

ＥＤＣｒｅｄ１ ∕
(ｍｍｏｌ∕ｍｏｌ)

ＥＤＣｒｅｄ２ ∕
(ｍｍｏｌ∕ｍｏｌ)

ＥＤＣｒｅｄ３ ∕
(ｍｍｏｌ∕ｍｏｌ)

ＳＤ １２􀆰 ５±０􀆰 ６２ｂ ３０􀆰 １±１􀆰 ５０ｂｃ ２６􀆰 ２±１􀆰 ３１ｂｃ ２２􀆰 ６±１􀆰 １３ｂ ２８􀆰 １±１􀆰 ４０ｃ ２５􀆰 ４±１􀆰 ２７ｃｄ ２１􀆰 ５±１􀆰 ０８ｃ

ＨＡ ＰＴ １３􀆰 ６±０􀆰 ６８ｂｃ ３１􀆰 １±１􀆰 ５６ｂｃ ２６􀆰 ５±１􀆰 ３３ｂｃ ２４􀆰 ６±１􀆰 ２３ｂ ２９􀆰 ９±１􀆰 ４９ｂｃ ２４􀆰 ７±１􀆰 ２３ｃｄ ２４􀆰 ５±１􀆰 ２３ｂ

ＹＭ １５􀆰 ２±０􀆰 ７６ａ ２９􀆰 ５±１􀆰 ４８ｃ ２４􀆰 １±１􀆰 ２０ｃ ２１􀆰 ３±１􀆰 ０６ｂｃ ２９􀆰 ０±１􀆰 ４５ｃ ２３􀆰 ５±１􀆰 １７ｄ ２０􀆰 ９±１􀆰 ０４ｃｄ

ＳＤ ４􀆰 ９２±０􀆰 ２５ｆ ３３􀆰 １±１􀆰 ６６ｂ ２８􀆰 ８±１􀆰 ４４ｂ ２０􀆰 １±１􀆰 ００ｃ ３２􀆰 ７±１􀆰 ６４ｂ ２６􀆰 ５±１􀆰 ３３ｃ １８􀆰 ２±０􀆰 ９１ｄ

ＦＡ ＰＴ １０􀆰 １±０􀆰 ５０ｄ ４６􀆰 ０±２􀆰 ３０ａ ３３􀆰 ２±１􀆰 ６６ａ ２８􀆰 ９±１􀆰 ４４ａ ４４􀆰 ７±２􀆰 ２３ａ ３３􀆰 １±１􀆰 ６６ａ ２７􀆰 ５±１􀆰 ３７ａ

ＹＭ ６􀆰 ４２±０􀆰 ３２ｅ ４６􀆰 ２±２􀆰 ３１ａ ３６􀆰 ４±１􀆰 ８２ａ ３０􀆰 ３±１􀆰 ５１ａ ４２􀆰 ３±２􀆰 １２ａ ２９􀆰 ８±１􀆰 ４９ｂ ２５􀆰 ５±１􀆰 ２８ａｂ

　 　 注: ＥＤＣＯｒｉｇ、ＥＤＣｒｅｄ１、ＥＤＣｒｅｄ２和 ＥＤＣｒｅｄ３分别表示初始、第 １ 次还原、第 ２ 次还原和第 ３ 次还原的电子供给能力ꎻ不同小写字母表示 ＨＡ 和 ＦＡ
的电子供给能力差异显著(Ｐ<０􀆰 ０５) .

表 ３　 不同微生物体系下厌氧还原后 ＨＡ 与 ＦＡ 电子供给能力相对变化幅度的比较

Ｔａｂｌｅ ３ Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ＨＡ ａｎｄ ＦＡ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｄｏｎａｔｉｎｇ ｃａｐａｂｉｌｉｔｉｅｓ ａｆｔｅｒ
ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｓｙｓｔｅｍｓ

土地利用
方式

Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 体系 Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 体系

ＥＤＣｒｅｄ１ ∕ＥＤＣＯｒｉｇ ＥＤＣｒｅｄ２ ∕ＥＤＣｒｅｄ１ ＥＳＣ∕％ ＥＤＣｒｅｄ１ ∕ＥＤＣＯｒｉｇ ＥＤＣｒｅｄ２ ∕ＥＤＣｒｅｄ１ ＥＳＣ∕％

ＳＤ　 ２􀆰 ４１ｃ ０􀆰 ８７ａ ７５􀆰 １ａ ２􀆰 ２５ｃ ０􀆰 ９１ａ ７６􀆰 ７ａｂ

　 ＨＡ ＰＴ　 ２􀆰 ２９ｃ ０􀆰 ８５ａ ７９􀆰 ０ａ ２􀆰 ２０ｃ ０􀆰 ８３ｂｃ ８２􀆰 １ａ

ＹＭ　 １􀆰 ９４ｄ ０􀆰 ８２ａ ７２􀆰 １ａ １􀆰 ９１ｄ ０􀆰 ８１ｃ ７２􀆰 １ｂ

ＳＤ　 ６􀆰 ７３ａ ０􀆰 ８７ａ ６０􀆰 ７ｂ ６􀆰 ６５ａ ０􀆰 ８１ｃ ５５􀆰 ７ｄ

　 ＦＡ ＰＴ　 ４􀆰 ５６ｂ ０􀆰 ７２ｂ ６２􀆰 ８ｂ ４􀆰 ４３ｂ ０􀆰 ７４ｃｄ ６１􀆰 ５ｃ

ＹＭ　 ７􀆰 ２０ａ ０􀆰 ７９ｂ ６５􀆰 ５ｂ ６􀆰 ５９ａ ０􀆰 ７１ｄ ６０􀆰 ３ｃｄ

　 　 注: 不同小写字母表示 ＨＡ 和 ＦＡ 的电子供给能力相对变幅差异显著(Ｐ<０􀆰 ０５) .

有新碳源的不断输入ꎬ从而保证了在微生物生长周期

内碳源会处于一个相对平衡的状态[３７]ꎬ这在一定程

度上可能会削弱 ＦＡ 和 ＨＡ 作为电子穿梭体的持续能

力的差异.
不同土壤环境条件下 ＨＡ 和 ＦＡ 的形成顺序也存

在差异[３６ꎬ３９]ꎬ从利用土壤腐殖质作为电子穿梭体来

促进污染物降解转化的角度来说ꎬ可通过一定的环境

调控措施形成 ＨＡꎬ实现土壤污染物的降解转化. 然

而ꎬ目前关于土壤腐殖质形成的机制仍不甚清晰ꎬ存
在很多不同的土壤腐殖质形成学说ꎬ不同学说对 ＨＡ
和 ＦＡ 形成的顺序甚至持对立观点[４０]ꎬ因此ꎬ弄清土

壤腐殖质的形成机制是理解腐殖质环境效应的前提.
２􀆰 ４　 不同土地利用方式土壤腐殖质作为胞外电子穿

梭体持续能力的比较

不同土地利用方式之间ꎬ土壤中 ＨＡ 初始电子供

给能力的波动比较大ꎬ而 ＦＡ 初始电子供给能力的波

动则相对较为稳定(见图 １). 水稻地和果园(葡萄园和

杨梅园)土壤具有相同的成土过程ꎬ但前者 ＨＡ 和 ＦＡ 的

初始电子供给能力明显小于后者(见图 １ 和表 ２)ꎬ且杨

梅园土壤中 ＨＡ 初始电子供给能力最高ꎬ而葡萄园土壤

中 ＦＡ 初始电子供给能力最高ꎬ表明土地利用方式对

土壤 ＨＡ 和 ＦＡ 的初始电子供给能力具有显著影响.
当经过第 １ 次微生物厌氧还原后ꎬ水稻地、葡萄

园和杨梅园土壤之间 ＨＡ 的电子供给能力差异不大ꎬ
而水稻地土壤中 ＦＡ 的电子供给能力明显小于葡萄

园和杨梅园土壤 ＦＡ 的电子供给能力ꎻ经过第 ２ 次和

第 ３ 次微生物厌氧还原后ꎬ三者表现出相同的变化趋

势ꎬ可能是由于负载在 ＦＡ 表面的氧化还原活性官能

团含量受控于土壤成土过程和用地类型.
进一步对比分析每次经过微生物厌氧还原后不同

土地利用方式下土壤中 ＨＡ 和 ＦＡ 电子供给能力变化

幅度的差异ꎬ由表 ３ 可知ꎬＳ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 体系下ꎬ
水稻地和葡萄园土壤中 ＨＡ 经第 １ 次微生物厌氧还原

后其 ＥＤＣＲｅｄ１ ∕ＥＤＣＯｒｉｇ明显高于杨梅园ꎬ而水稻地和杨

梅园土壤中 ＦＡ 的 ＥＤＣＲｅｄ１ ∕ＥＤＣＯｒｉｇ明显高于葡萄园ꎻ水
稻地土壤中 ＨＡ 和 ＦＡ 经过第 ２ 次微生物厌氧还原后

４４７１
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ＥＤＣＲｅｄ２ ∕ＥＤＣＲｅｄ１显著高于葡萄园和杨梅园ꎻ而 ＨＡ 或

ＦＡ 经过第 ３ 次微生物厌氧还原后 ＥＤＣＲｅｄ３ ∕ＥＤＣＲｅｄ１

(电子穿梭体的持续能力)在水稻地、葡萄园和杨梅

园之间无显著差异. Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 体系下ꎬ第 １
次和 第 ２ 次 微 生 物 还 原 后 的 ＥＤＣＲｅｄ１ ∕ＥＤＣＯｒｉｇ 和

ＥＤＣＲｅｄ２ ∕ＥＤＣＲｅｄ１表现出相同的变化趋势. 但是ꎬ第 ３
次微生物还原后电子穿梭体的持续能力在 ３ 种土地

利用方式中表现出不同的趋势ꎬＨＡ 作为胞外电子穿

梭体的持续能力表现为葡萄园最大ꎬ水稻地次之ꎬ杨
梅园最小ꎻＦＡ 作为胞外电子穿梭体的持续能力表现

为葡萄园最大ꎬ杨梅园次之ꎬ水稻地最小. 平均而言ꎬ
水稻地、葡萄园和杨梅园土壤中 ＨＡ 作为胞外电子穿

梭体的持续能力分别为 ７５􀆰 ９％、８０􀆰 ５％和 ７２􀆰 １％ꎬＦＡ
作为胞外电子穿梭体的持续能力分别为 ５８􀆰 ２％、
６２􀆰 ２％和 ６２􀆰 ９％ꎬ不同土地利用方式下腐殖质作为胞

外电子穿梭体的持续能力有所不同. 这可能是土地

利用方式、耕作管理方式和土壤理化性质的不同ꎬ引
起土壤腐殖质的组成、转化和分解过程不同[２１]ꎬ进而

导致不同土地利用方式下土壤腐殖质作为胞外电子

穿梭体的持续能力存在差异. 此外ꎬ不同土地利用方

式引起微生物电子供体碳源驱动的动力学过程不同ꎬ
也会导致土壤腐殖质作为胞外电子穿梭体的持续能

力存在差异.
３　 结论

ａ) 土壤腐殖质在微生物与电子受体铁矿物间的

电子传递过程中可以很好地充当胞外电子穿梭体的

角色ꎬ其持续能力随微生物还原￣Ｏ２ 氧化循环周期的

变化主要由微生物电子供体碳源驱动的动力学过程

所控制.
ｂ) 相 对 于 Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００ 体 系 而 言ꎬ

Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 体系下土壤腐殖质具有更强的电

子穿梭体功能ꎬ但土壤腐殖质作为胞外电子穿梭体的

持续能力在 Ｓ. ｏｎｅｉｄｅｎｓｉｓ ＭＲ￣１ 和 Ｓ. ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ２００
两种微生物体系下并没有明显差异.

ｃ) 水稻地、葡萄园和杨梅园土壤中 ＨＡ 作为胞

外电子穿梭体的持续能力分别为 ７５􀆰 ９％、８０􀆰 ５％和

７２􀆰 １％ꎬＦＡ 作为胞外电子穿梭体的持续能力分别为

５８􀆰 ２％、６２􀆰 ２％和 ６２􀆰 ９％ꎬ不同土地利用方式土壤间

具有显著差异ꎻ同时ꎬＨＡ 作为胞外电子穿梭体的持

续能力明显强于 ＦＡꎬ这可能是由 ＦＡ 结构稳定性较

差以及微生物在还原 ＦＡ 过程中电子供体碳源利用

效率较低所致.
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[１３] 　 ＬＡＮＤＭＡＮ Ｗ. Ｃｌｉｍａｔｅ ｃｈａｎｇｅ ２００７: ｔｈｅ ｐｈｙｓｉｃａｌ ｓｃｉｅｎｃｅ ｂａｓｉｓ
[Ｊ] .Ｓｏｕｔｈ Ａｆｒｉｃａｎ Ｇｅｏｇｒａｐｈｉｃａｌ Ｊｏｕｒｎａｌꎬ２０１０ꎬ９２(１):８６￣８７.

[１４] 　 ＴＡＮ ＷꎬＪＩＡ ＹꎬＨＵＡＮＧ Ｃꎬｅｔ ａｌ.Ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｓｕｐｐｒｅｓｓｉｏｎ ｏｆ ｍｅｔｈａｎｅ
ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｂｙ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ ｉｎ ｒｅｓｐｏｎｓｅ ｔｏ ｗａｒｍｉｎｇ ｉｎ ａｎｏｘｉｃ
ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔｓ [ Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｍａｎａｇｅｍｅｎｔꎬ ２０１８ꎬ
２０６:６０２￣６０６.

[１５] 　 ＲＡＴＡＳＵＫ ＮꎬＮＡＮＮＹ Ｍ Ａ.Ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｚａｔｉｏｎ ａｎｄ ｑｕａｎｔｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ
ｒｅｖｅｒｓｉｂｌｅ ｒｅｄｏｘ ｓｉｔｅｓ ｉｎ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ [ Ｊ ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ
Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００７ꎬ４１(２２):７８４４￣７８５０.

[１６] 　 ＢＡＵＥＲ ＩꎬＫＡＰＰＬＥＲ Ａ.Ｒａｔｅｓ ａｎｄ ｅｘｔｅｎｔ ｏｆ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ Ｆｅ(Ⅲ)
ｃｏｍｐｏｕｎｄ ｓａｎｄ Ｏ２ ｂｙ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ[Ｊ] .Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ
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＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００９ꎬ４３:４９０２￣４９０８.
[１７] 　 ＳＨＡＶＥＲ Ｇ ＲꎬＣＡＮＡＤＥＬＬ ＪꎬＣＨＡＰＩＮ Ｆ Ｓꎬｅｔ ａｌ.Ｇｌｏｂａｌ ｗａｒｍｉｎｇ

ａｎｄ ｔｅｒｒｅｓｔｒｉａｌ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ:ａ ｃｏｎｃｅｐｔｕａｌ ｆｒａｍｅｗｏｒｋ ｆｏｒ ａｎａｌｙｓｉｓ[ Ｊ] .
ＢｉｏＳｃｉｅｎｃｅꎬ２０００ꎬ５０(１０):８７１￣８８２.

[１８] 　 ＦＥＮＧ ＸꎬＳＩＭＰＳＯＮ Ａ ＪꎬＷＩＬＳＯＮ Ｋ Ｐꎬｅｔ ａｌ. Ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｃｕｔｉｃｕｌａｒ
ｃａｒｂｏｎ ｓｅｑｕｅｓｔｒａｔｉｏｎ ａｎｄ ｌｉｇｎｉｎ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｉｎ ｒｅｓｐｏｎｓｅ ｔｏ ｓｏｉｌ
ｗａｒｍｉｎｇ[Ｊ] .Ｎａｔｕｒｅ Ｇｅｏｓｃｉｅｎｃｅꎬ２００８ꎬ１(１２):８３６￣８３９.

[１９] 　 ＰＩＳＡＮＩ ＯꎬＨＩＬＬ Ｋ ＭꎬＣＯＵＲＴＩＥＲ￣ＭＵＲＩＡＳ Ｄꎬｅｔ ａｌ.Ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ
ｏｆ ａｌｉｐｈａｔｉｃ ｃｏｍｐｏｕｎｄｓ ｉｎ ｓｏｉｌ ｗｉｔｈ ｉｎｃｒｅａｓｉｎｇ ｍｅａｎ ａｎｎｕａｌ
ｔｅｍｐｅｒａｔｕｒｅ[Ｊ] .Ｏｒｇａｎｉｃ Ｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙꎬ２０１４ꎬ７６:１１８￣１２７.

[２０] 　 朱仁欢ꎬ郑子成ꎬ李廷轩ꎬ等.植茶年限对土壤水稳性团聚体腐

殖质组分特征的影响[ Ｊ] .环境科学研究ꎬ２０１８ꎬ３１(６):１０９６￣
１１０４.
ＺＨＵ ＲｅｎｈｕａｎꎬＺＨＥＮＧ ＺｉｃｈｅｎｇꎬＬＩ Ｔｉｎｇｘｕａｎꎬ ｅｔ ａｌ. Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｔｅａ
ｐｌａｎｔａｔｉｏｎ ａｇｅ ｏｎ ｈｕｍｕｓ ｆｒａｃｔｉｏｎｓ ｉｎ ｓｏｉｌ ｗａｔｅｒ￣ｓｔａｂｌｅ ａｇｇｒｅｇａｔｅｓ
[Ｊ] . Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅｓꎬ ２０１８ꎬ ３１ ( ６ ): １０９６￣
１１０４.

[２１] 　 ＰＩＳＡＮＩ Ｏꎬ ＦＲＥＹ Ｓ Ｄꎬ ＳＩＭＰＳＯＮ Ａ Ｊꎬ ｅｔ ａｌ. Ｓｏｉｌ ｗａｒｍｉｎｇ ａｎｄ
ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｄｅｐｏｓｉｔｉｏｎ ａｌｔｅｒ ｓｏｉｌ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎ ａｔ ｔｈｅ
ｍｏｌｅｃｕｌａｒ￣ｌｅｖｅｌ[Ｊ] .Ｂｉｏｇｅｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙꎬ２０１５ꎬ１２３(３):３９１￣４０９.

[２２] 　 ＸＩ ＢꎬＴＡＮＧ ＺꎬＪＩＡＮＧ Ｊꎬｅｔ ａｌ. Ｒｅｓｐｏｎｓｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｔｒａｎｓｆｅｒ
ｃａｐａｃｉｔｙ ｏｆ ｓｏｉｌ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ ｔｏ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｌａｎｄ￣ｕｓｅ ｔｙｐｅｓ[Ｊ] .
ＲＳＣ Ａｄｖａｎｃｅｓꎬ２０１８ꎬ８(５７):３２５８８￣３２５９６.

[２３] 　 ＴＡＮ Ｗ ＢꎬＹＵＡＮ ＹꎬＺＨＡＯ Ｘ Ｙꎬ ｅｔ ａｌ. Ｓｏｉｌ ｓｏｌｉｄ￣ｐｈａｓｅ ｏｒｇａｎｉｃ
ｍａｔｔｅｒ￣ｍｅｄｉａｔｅｄ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ ｉｒｏｎ ｍｉｎｅｒａｌｓ ｉｎｃｒｅａｓｅｓ ｗｉｔｈ
ｌａｎｄ ｕｓｅ ｃｈａｎｇｅ ｓｅｑｕｅｎｃｅ ｆｒｏｍ ｆａｌｌｏｗ ｔｏ ｐａｄｄｙ ｆｉｅｌｄｓ[Ｊ] .Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ
ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ２０１９ꎬ６７６:３７８￣３８６.

[２４] 　 ＴＡＮ ＷꎬＹＵＡＮ ＹꎬＺＨＡＯ Ｘꎬｅｔ ａｌ.Ｓｏｉｌ ｓｏｌｉｄ￣ｐｈａｓｅ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ￣
ｍｅｄｉａｔｅｄ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ ｉｒｏｎ ｍｉｎｅｒａｌｓ ｉｎｃｒｅａｓｅｓ ｗｉｔｈ ｌａｎｄ
ｕｓｅ ｃｈａｎｇｅ ｓｅｑｕｅｎｃｅ ｆｒｏｍ ｆａｌｌｏｗ ｔｏ ｐａｄｄｙ ｆｉｅｌｄｓ[Ｊ] .Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ
Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ２０１９ꎬ６７６:３７８￣３８６.

[２５] 　 ＸＩ ＢꎬＴＡＮＧ ＺꎬＪＩＡＮＧ Ｊꎬｅｔ ａｌ. Ｒｅｓｐｏｎｓｅｓ ｏｆ ｔｈｅ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｔｒａｎｓｆｅｒ
ｃａｐａｃｉｔｙ ｏｆ ｓｏｉｌ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ ｔｏ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｌａｎｄ￣ｕｓｅ ｔｙｐｅｓ[Ｊ] .
ＲＳＣ Ａｄｖａｎｃｅｓꎬ２０１８ꎬ８:３２５８８.

[２６] 　 ＳＷＩＦＴ Ｒ Ｓ. Ｏｒｇａｎｉｃ Ｍａｔｔｅｒ Ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｚａｔｉｏｎ [ Ｍ]. Ｍａｄｉｓｏｎ: Ｓｏｉｌ
Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｓｏｃｉｅｔｙ ｏｆ Ａｍｅｒｉｃａꎬ１９９６:１０１８￣１０２１.

[２７] 　 ＴＡＮ Ｗｅｎｂｉｎｇꎬ ＸＩ Ｂｅｉｄｏｕꎬ ＷＡＮＧ Ｇｕｏ′ａｎꎬ ｅｔ ａｌ. Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ￣
ａｃｃｅｓｓｉｂｉｌｉｔｙ￣ｄｅｐｅｎｄｅｎｔ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｓｈｕｔｔｌｉｎｇ ｏｆ ｉｎ ｓｉｔｕ ｓｏｌｉｄ￣ｐｈａｓｅ
ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ ｉｎ ｓｏｉｌｓ[Ｊ] .Ｇｅｏｄｅｒｍａꎬ２０１９ꎬ３３８:１￣４.

[２８] 　 ＴＡＮ ＷꎬＷＡＮＧ Ｇꎬ ＺＨＡＯ Ｘꎬ ｅｔ ａｌ. Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ￣ｗｅｉｇｈｔ ｄｅｐｅｎｄｅｎｔ
ｒｅｄｏｘ ｃｙｃｌｉｎｇ ｏｆ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ ｏｆ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ ｏｖｅｒ ｓｕｃｃｅｓｓｉｖｅ

ａｎｏｘｉｃ ａｎｄ ｏｘｉｃ ａｌｔｅｒｎａｔｉｏｎｓ[Ｊ] .Ｌａｎｄ Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ＆ Ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔꎬ
２０１９ꎬ３０:１１３０￣１１４４.

[２９] 　 ＳＴＥＤＭＯＮ Ｃ ＡꎬＢＲＯ Ｒ. Ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｚｉｎｇ ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ
ｆｌｕｏｒｅｓｃｅｎｃｅ ｗｉｔｈ ｐａｒａｌｌｅｌ ｆａｃｔｏｒ ａｎａｌｙｓｉｓ:ａ ｔｕｔｏｒｉａｌ[ Ｊ] . Ｌｉｍｎｏｌｏｇｙ
ａｎｄ Ｏｃｅａｎｏｇｒａｐｈｙ￣Ｍｅｔｈｏｄｓꎬ２００８ꎬ６:５７２￣５７９.

[３０] 　 ＪＩＡＮＧ Ｊꎬ ＫＡＰＰＬＥＲ Ａ. Ｋｉｎｅｔｉｃｓ ｏｆ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ａｎｄ ｃｈｅｍｉｃａｌ
ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ ｈｕｍｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ: ｉｍｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｓｈｕｔｔｌｉｎｇ
[Ｊ] .Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００８ꎬ４２:３５６３￣３５６９.

[３１] 　 ＤＩＣＨＲＩＳＴＩＮＡ Ｔ Ｊꎬ ＤＥＬＯＮＧ Ｅ Ｆ. Ｄｅｓｉｇｎ ａｎｄ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｏｆ
ｒｉｂｏｓｏｍａｌ￣ｒｎａ￣ｔａｒｇｅｔｅｄ ｏｌｉｇｏｎｕｃｌｅｏｔｉｄｅ ｐｒｏｂｅｓ ｆｏｒ ｔｈｅ ｄｉｓｓｉｍｉｌａｔｏｒｙ
ｉｒｏｎ￣ａｎｄ ｍａｎｇａｎｅｓｅ￣ｒｅｄｕｃｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉｕｍ Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａ ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ
[Ｊ] .Ａｐｐｌｉｅｄ ＆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙꎬ１９９３ꎬ５９(１２):４１５２￣
４１６０.

[３２] 　 ＴＯＤＯＲＯＶＡ Ｓ ＧꎬＣＯＳＴＥＬＬＯ Ａ Ｍ.Ｄｅｓｉｇｎ ｏｆ Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａ￣ｓｐｅｃｉｆｉｃ
１６Ｓ ｒＲＮＡ ｐｒｉｍｅｒｓ ａｎｄ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｔｏ ａｎａｌｙｓｉｓ ｏｆ Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａ ｉｎ ａ
ｍｉｎｅｒｏｔｒｏｐｈｉｃ ｗｅｔｌａｎｄ [ Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙꎬ ２００６ꎬ ８
(３):４２６￣４３２.

[３３] 　 ＺＩＥＭＫＥ ＦꎬＢＲＥＴＴＡＲ ＩꎬＨÖＦＬＥ Ｍ Ｇ.Ｓｔａｂｉｌｉｔｙ ａｎｄ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ ｔｈｅ
ｇｅｎｅｔｉｃ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ ｏｆ ａ Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａ ｐｕｔｒｅｆａｃｉｅｎｓ ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ
ｗａｔｅｒ ｃｏｌｕｍｎ ｏｆ ｔｈｅ ｃｅｎｔｒａｌ Ｂａｌｔｉｃ[ Ｊ] .Ａｑｕａｔｉｃ Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ Ｅｃｏｌｏｇｙꎬ
１９９７ꎬ１３:６３￣７４.

[３４] 　 ＭＡＬＶＡＮＫＡＲ Ｎ Ｓꎬ ＬＯＶＬＥＹ Ｄ Ｒ. Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｎａｎｏｗｉｒｅｓ: ａ ｎｅｗ
ｐａｒａｄｉｇｍ ｆｏｒ ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｔｒａｎｓｆｅｒ ａｎｄ ｂｉｏｅｌｅｃｔｒｏｎｉｃｓ [ Ｊ] .
ＣｈｅｍＳｕｓＣｈｅｍꎬ２０１２ꎬ５(６):１０３９￣１０４６.

[３５] 　 ＭＡＬＶＡＮＫＡＲ Ｎ Ｓꎬ ＬＯＶＬＥＹ Ｄ Ｒ. Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｎａｎｏｗｉｒｅｓ ｆｏｒ
ｂｉｏｅｎｅｒｇｙ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ [ Ｊ ] . Ｃｕｒｒｅｎｔ Ｏｐｉｎｉｏｎ ｉｎ Ｂｉｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ
２０１４ꎬ２７:８８￣９５.

[３６] 　 ＬＯＶＬＥＹ Ｄ Ｒꎬ ＵＥＫＩ Ｔꎬ ＴＩＡＮ Ｚꎬ ｅｔ ａｌ. Ｇｅｏｂａｃｔｅｒ: ｔｈｅ ｍｉｃｒｏｂｅ
ｅｌｅｃｔｒｉｃ′ｓ ｐｈｙｓｉｏｌｏｇｙꎬ ｅｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ ｐｒａｃｔｉｃａｌ ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ [ Ｊ ] .
Ａｄｖａｎｃｅｓ Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ Ｐｈｙｓｉｏｌｏｇｙꎬ２０１１ꎬ５９:１￣１００.

[３７] 　 ＳＴＥＶＥＮＳＯＮ Ｆ Ｊ.Ｈｕｍｕｓ ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ:ｇｅｎｅｓｉｓꎬｃｏｍｐｏｓｉｔｉｏｎꎬｒｅａｃｔｉｏｎｓ
[Ｍ].Ｎｅｗ Ｙｏｒｋ:Ｊｏｈｎ Ｗｉｌｅｙ ＆ Ｓｏｎｓꎬ１９８２:３０９￣３３６.

[３８] 　 王嗣淇ꎬ张伟强ꎬ邱素芬.腐殖质胶结团聚体对苯酚的富集特征

[Ｊ] .环境科学研究ꎬ２０１８ꎬ３１(１１):１９４０￣１９４８.
ＷＡＮＧ Ｓｉｑｉꎬ ＺＨＡＮＧ Ｗｅｉｑｉａｎｇꎬ ＱＩＵ Ｓｕｆｅｎ. Ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ
ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ｐｈｅｎｏｌ ｏｎ ｈｕｍｕｓ ｃｅｍｅｎｔｅｄ ａｇｇｒｅｇａｔｅｓ [ Ｊ ] .
Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅｓꎬ２０１８ꎬ３１(１１):１９４０￣１９４８.

[３９] 　 ＴＲＥＳＥＤＥＲ Ｋ ＫꎬＨＯＬＤＥＮ Ｓ Ｒ.Ｆｕｎｇａｌ ｃａｒｂｏｎ ｓｅｑｕｅｓｔｒａｔｉｏｎ[ Ｊ] .
Ｓｃｉｅｎｃｅꎬ２０１３ꎬ３３９(６１２７):１５２８￣１５２９.

[４０] 　 窦森.土壤有机质[Ｍ].北京:科学出版社ꎬ２０１０:４６￣７１.

(责任编辑:周巧富)

６４７１


