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摘要：【目的】探究江汉平原土著砷还原微生物如何介导臭葱石的溶解和释放过程，以及硝酸盐和硫酸

盐对该过程的影响。【方法】采集江汉平原高砷沉积物，利用多轮传代富集方法筛选出一株兼性厌氧砷

还原菌；克隆其 16S rRNA 基因、砷还原酶基因(arsC)、硫代硫酸盐还原酶基因(phsA)、硝酸盐还原酶基

因(nar)以获得其分类地位；分析该细菌的 As(V)、NO3
–、Fe(III)、S2O3

2–还原功能；利用 microcosm 技

术分析该菌株催化臭葱石中不可溶砷和铁的溶解和释放作用及硝酸盐和硫酸盐对此过程的影响；采用

X-射线衍射(XRD)和扫描电镜(SEM)等方法对细菌作用前后的矿物表面形貌进行分析。【结果】16S rRNA

基因测序结果表明该细菌为柠檬酸杆菌属(Citrobacter sp.)，故命名为 Citrobacter sp. A11；在 Citrobacter 

sp. A11 作用下，0.45 mmol/L As(V)在 4 d 内被还原成 As(III)，2.0 mmol/L S2O3
2–在 6 d 内被还原成 S2–，

1.0 mmol/L Fe(III)在 3 d 内被还原成 Fe(II)，140.0 mg/L NO3
–在 28 h 内被还原成 NO2

–；经过 28 d 该细菌

的催化作用使得体系中不可溶砷和铁的释放量分别为 33.68 μmol/L、51.93 μmol/L；硫酸根的加入使得

砷和铁的释放量分别增长了 41.04%和 34.30%，硝酸根的加入则使砷和铁释放量分别降低了 35.07%和

53.46%。XRD、SEM-EDS 分析表明，细菌作用后的臭葱石表面形貌发生明显改变，并出现细小且分散

的溶解性颗粒。【结论】本次研究从江汉平原高砷沉积物中富集分离得到一株兼性厌氧砷还原细菌

Citrobacter sp. A11，能有效还原 As(V)、S2O3
2–、NO3

–、Fe(III)；砷还原细菌 Citrobacter sp. A11 能显著

促进臭葱石中砷和铁的溶解和释放，硫酸根离子的存在会促进细菌介导臭葱石中固态砷、铁的释放，而

硝酸根离子的存在则对此过程起明显抑制作用。 
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地下水高砷污染是全球范围内面临的巨大环

境问题，已经有报道超过 70 多个国家的 1.5 亿人

口暴露在高砷环境中[1–2]。而长期饮用高砷地下水

(10–300 μg/L)会出现如皮肤损伤、神经系统并发
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症、糖尿病、呼吸系统并发症、肝肾功能障碍等

疾病[3]。天然过程和人类活动均会导致矿物中固态

砷迁移到地下水中[4–5]。 

微生物活动介导含砷矿物的溶解和释放是导

致水体砷污染重要的因素之一[5–9]。已有文献大量

报道了砷还原微生物能够有效促进其从固态矿物

砷迁移到水相中[10]，Sulfurospirillum barnesii SES-3

菌能还原吸附在水铁矿上的固相砷从而导致其释

放到水相中[11]；Shewanella putrefaciens CN32 菌可

以有效促进 Pb-As jarosite、含砷水铁矿、含砷针

铁 矿 的 中 固 相 砷 释 放 [12–14] ； Bacillus sp. JQ 、

Desulfitobacterium sp. DJ-3 和 Exiguobacterium sp. 

DJ-4 这三株菌均能明显促进含砷针铁矿中砷的溶

解和释放[15]。此外常见环境因子的大量存在会对微

生物介导固相砷的溶解和释放产生一定影响[16–19]。

臭葱石(FeAsO4·2H2O)作为一种天然磷铝石矿物，

含水的砷酸铁，具有含砷量高、稳定性强和毒性

低等优点[20–21]，鲜少有研究涉及砷还原菌对臭葱

石中固态砷铁的溶解和释放作用，以及环境因子

对这一过程的影响。 

江汉平原作为典型的高砷地下水研究区域，

国内外研究学者已从水文地球化学，微生物生态

学，微生物分子生物学等众多方向探究了其地下

水和沉积物的高砷成因及修复手段[18,22–24]。江汉

平原地下水主要以 HCO3-CaMg 型为主，富含可

溶性的 Fe、Mn 和 P 化合物，铵离子浓度较高；

沉积物中砷的含量高达 11–108 mg/kg，远高于地

壳中的平均含量 2–5 mg/kg[23,25]。因其丰富的地

球化学特性，有利于研究其土著微生物不同的还

原功能特性，溶解和释放固态砷、铁的能力，以

及环境因子存在对其释放作用导致的不同响应。

目前，已有江汉平原砷循环微生物的研究主要集

中在其群落功能鉴定，以及有关砷循环微生物多

样性的探讨[18,22,26–27]。尚无研究报道江汉平原土

著砷还原微生物如何参与臭葱石中固态砷、铁溶

解  和释放过程，以及此过程中典型环境因子的

介导作用。 

本研究通过从江汉平原高砷沉积物中获得土

著砷还原菌株，了解其不同还原功能特性，分析

其介导臭葱石的溶解和释放固态砷的能力，以及

探究典型环境因子对此过程的不同影响效果，以

加深人们对高砷地下水形成的认识，为砷污染环

境提供修复依据。 

1  材料和方法 

1.1  砷还原菌的富集、分离和纯化 

本研究所使用样品为湖北省仙桃市沙湖镇夹

河村(北纬 30.1°，东经 113.6°)钻井深度为 90 m 的

高砷沉积物[22]，采样地点如图 1 所示。将 1.5 g 新

鲜厌氧保存的沉积物样品加到已高温灭菌且除氧

的 10.0 mL MM 培养基，加入 5.0 mmol/L 乳酸钠

和 1.0 mmol/L As(V)分别作为体系中的电子供体

和受体。将此混合液完全密封且避光于 30 °C 的恒

温摇床培养。每隔 12 h 取样检测 As(V)被还原的

情况。当 As(V)完全转变为 As(III)后，再抽取 1 mL

原始富集液转接到与初始富集完全一致的培养基

中。待 As(V)完全还原，则继续转接，往复操作 3

次，得到砷还原功能的菌液[18]，梯度稀释菌液，

利用 Hungate 厌氧滚管技术分离获得纯培养菌株。

砷还原菌的 16S rRNA 基因、砷还原酶基因(arsC)、

硫代硫酸盐还原酶基因(phsA)、硝酸盐还原酶基因

(nar)分别参考文献[28–30]进行扩增、克隆及鉴定，

引物参考表 1。  
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图 1.  研究区及采样点位置示意图 

Figure 1.  Location of the study area and sampling site for the Jianghan plain sediments. 

 
表 1.  本研究所使用的 PCR 引物 

Table 1.  PCR primers used in this study 

Target genes Sequences of primers(5′→3′) Reference 

16S rRNA AGAGTTTGATCCTGGCTCAG (Forward) [28] 

TACGGCTACCTTGTTACGACTT (Reverse)  

arsC TCGCGTAATACGCTGGAGAT (Forward) [28] 

 ACTTTCTCGCCGTCTTCCTT (Reverse)  

narG TAYGTSGGSCARGARAA (Forward) [29] 

 TTYTCRTACCABGTBGC (Reverse)  

phsA AATGTGATCACATT (Forward) [30] 

 AATGTGACCGACTT (Reverse)  

 

1.2  砷还原菌 Citrobacter sp. A11 还原功能鉴定 

探究分离得到的可培养砷还原菌 Citrobacter 

sp. A11 对于不同电子受体的利用情况。此砷还原

菌是一株兼性厌氧菌，能够在有氧的条件下生长，

且其生物量明显多于厌氧环境中。为了获取更多

的菌体，首先在有氧的条件下活化培养，MM 培

养基中加入 10.0 mmol/L 乳酸钠、20.0 μL 维生素、

50.0 μL 微量元素溶液、并加入 1.0 mmol/L 砷酸钠

溶液(刺激细菌砷相关酶基因的持续表达)。将细菌

接种到此 MM 培养基中，置于 37 °C 摇床有氧培养，

将生长至对数中后期的细菌，离心(5000 r/min，    

10 min)后收集菌体。并用预先除氧灭菌的 MM 培

养基洗涤 3 次后，浓缩至一定浓度备用，分装成

等体积按 1%的接种量分别接种到不同的还原功

能验证体系，同时设置不加细菌的多种对照组。

根据不同元素的还原功能，按不同时间连续取悬

液，高速离心(10000×g，10 min)采集上清液，检

测体系中的 As(V)、As(III)、S2O3
2–、S2–、NO3

–、
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NO2
–、NH4

+、Fe(III)、Fe(II)的含量。其中 NO3
–

还原功能验证体系所用培养基为不加 NH4Cl 的

MM 培养基。 

1.3  硝酸根/硫酸盐对砷还原菌介导臭葱石中砷铁

释放的影响 

为研究硝酸盐和硫酸盐对砷还原菌介导的臭

葱石中不可溶性砷和铁释放影响设置了 4 组实验

(①臭葱石颗粒悬浊液；②臭葱石颗粒悬浊液，添

加细菌和电子供体乳酸钠；③臭葱石颗粒悬浊液，

添加细菌、电子供体乳酸钠和硫酸盐；④臭葱石

颗粒悬浊液，添加细菌、电子供体乳酸钠和硝酸

盐)。臭葱石悬浊液的配制方法为臭葱石研磨过

200 目筛后，用去离子水反复清洗冷冻干燥备用；

称取 0.1 g 臭葱石粉末，添加到含有 50.0 mL 的

MM 培养基(不加 NH4Cl)的血清瓶中除氧、灭菌。

将培养至对数期的细菌离心(6000 g，10 min)，并

用 MM 培养基清洗 2 次后收集菌体，分装成等体

积接种到含 50.0 mL MM 的血清瓶中，使各个实验

组的细菌浓度一致、乳酸钠的浓度为 10.0 mmol/L、

硝酸钠的浓度为 10.0 mmol/L、硫酸盐的浓度为

10.0 mmol/L。所有实验组均为两组，避光于 30 °C、

120 r/min 摇床培养，并于 0、1、3、5、7、14 d

在手套箱中取悬液，离心(10000×g，5 min)并检测

上清液中可溶性砷、铁、NO3
–、NO2

–、SO4
2–、乳

酸钠的含量。 

1.4  矿物物相表征 

将 1.3 不同前处理作用 42 d 后的矿物样品，

离心弃去上清收集粉末，真空冷冻干燥备用。X

射线粉末晶体衍射(XRD)用来分析矿物表层原子

排 布 的 前 后 变 化 ， XRD 的 型 号 为 Scintag 

X1(CuKα)。其操作过程是：仪器的 15 kV，管流

40 mA，扫描范围为 0–70°，步长为 0.01°，扫描速

度每步 0.05 s。扫描电镜(SEM)分析矿物表面形貌

的变化，其型号为 Hitachi SU8010。操作过程中，

仪器的加速电压为 0.1–30 kV，同时联用 X 射线能

谱仪(EDS)分析其元素的组成。 

1.5  水相化学成分分析 

体 系 中 的 可 溶 性 砷 用 原 子 荧 光 光 谱 仪

(AFS-9600，北京海光)检测。可溶性铁的检测用

Ferrozine 分光光度法检测。体系中 NO2
–和 NH4

+

的检测方法分别是 N-(1-萘基)-乙二胺分光光度法

和纳氏试剂分光光度法。NO3
–则采用离子色谱法

(DX-120，Dionex，USA)检测。SO4
2–利用铬酸钡

分光光度法检测其浓度。乳酸钠采用 HPLC-PDA

仪器检测：流动相 10.0 mmol/L KH2PO4，pH 2.5，

柱温 30 °C，洗脱条件为 0–21 min 时间段，其流

速为 0.3 mL/min；在 21–33 min 时间段，其流速为

0.8 mL/min；在 33–37 min 时间段，流速为 0.3 mL/min，

检测波长 206 nm，进样量为 10 μL[18,31]。 

2  结果 

2.1  一株新的砷还原菌分离鉴定 

利用厌氧多轮传代富集方法筛选得到了一株

可培养的兼性厌氧菌砷还原菌 A11，16S rRNA 基

因序列分析表明，A11 与 Citrobacter pasteurii 具

有最高的相似性，故将这株菌命名为 Citrobacter 

sp. A11。为了进一步了解这株菌的砷还原能力，

扩增了这株菌的砷还原酶基因(图 2-A)。测序结果

表明，该序列对应的氨基酸序列与 Enterobacteriaceae

最为接近，其相似性为 93.6%。扩增得到的硫代

硫 酸 盐 还 原 酶 基 因 ( 图 2 - B ) 氨 基 酸 序 列 则 与

Citrobacter sp. MH181794 的相似度最高，为 97%。

同样从菌株 Citrobacter sp. A11 扩增得到了两段不

同的硝酸盐还原酶基因(图 2-C)，其相似性为 



1210 Xianbin Zhu et al. | Acta Microbiologica Sinica, 2020, 60(6) 

actamicro@im.ac.cn 

13.3%，且来自于两个不同的硝酸盐还原酶亚家

族。其中 A11-Nar-1 与 Citrobacter freundii sp. R17

的相似性最高，为 98.5%，A11-Nar-2 则与 Salmonella 

enterica sp. SA20031245 的相似性最高，为 80.5%。

这些不同功能的还原酶基因表明菌株 Citrobacter 

sp. A11 存在着多种不同的砷、硫、氮等元素相关

信号转导机制，以应对复杂的自然环境。 

2.2  砷、硫代硫酸盐、硝酸盐、铁还原功能鉴定 

在厌氧条件下，Citrobacter sp. A11 可以利用

乳酸钠作为电子供体，分别还原 As(V)、S2O3
2–、

NO3
–、Fe(III)。将一定数目的 Citrobacter sp. A11

接种到含 0.45 mmol/L As(V)的 MM 培养基中，结 

 

图 2.  Citrobacter sp. A11 的砷还原酶(ArsC)基因(A)、硫代硫酸盐还原酶(PhsA)基因(B)、硝酸盐还原酶(Nar)基因 

(C)进化树分析 

Figure 2.  Cloning and phylogenetic characterization of the arsenate reductase (ArsC) gene (A), thiosulfate 
reductase (PhsA) gene (B), nitrate reductase (Nar) genes (C) from Citrobacter sp. A11. The tree was constructed 
using the neighbor-joining method. Numbers on the branches are bootstrap values based on 1000 replicates. Only 
the bootstrap values greater than 50% are shown. 
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果如图 3-A 所示，Citrobacter sp. A11 能够在 4 d

内将 0.45 mmol/L As(V)完全还原；如图 3-B 所示，

Citrobacter sp. A11 能够在 6 d 内将 2 mmol/L 

S2O3
2–完全还原；如图 3-C 所示，Citrobacter sp. A11

能够在 3 d 内将 1.0 mmol/L 柠檬酸铁还原成

Fe(II)。同样，Citrobacter sp. A11 能有效在 28 h

左右完全将 140 mg/L NO3
–还原成 NO2

–(如图

3-D)，但其还原 NO2
–的能力则十分缓慢，在此培

养体系 30 d 才能检测到少量 NH4
+产生。并如图 3

所示，未加细菌的对照组均未能检测到这些电子

供体的还原。 

2.3  硝酸根/硫酸盐对砷还原菌介导臭葱石中砷与

铁释放的影响 

砷还原菌株 Citrobacter sp. A11 能有效促进臭

葱石的溶解与释放，硝酸盐和硫酸盐这两种常见

环境因子的加入会对砷还原菌介导的不可溶砷溶

解与释放作用产生不同的影响，结果见图 4。在同

等水化学条件下，不加砷还原菌的对照组(仅加乳 

 

图 3.  厌氧条件下 Citrobacter sp. A11 对砷 As(V) (A)、硫代硫酸根 S2O3
2– (B)、铁 Fe(III) (C)、硝酸根 NO3

– (D)

还原曲线 

Figure 3.  Arsenate- (A), thiosulfate- (B), ferric iron (C) and nitrate- (D) reducing activities using lactate as the 
sole electron donor under anaerobic conditions of Citrobacter sp. A11. Each test was repeated three times in 
parallel, and the results were expressed as “mean standard deviation”.  
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酸钠溶液至 MM 培养基中)并未能检测到明显的

砷释放。这与臭葱石矿物结构有关，它作为一种

含水砷酸铁晶体矿物，结构稳定，在室温条件下

自发释放砷和铁能力较弱。图 4-A、B 表明砷还原

菌株 Citrobacter sp. A11 能有效促进臭葱石中固相

砷和铁转变为可溶态砷和铁；在体系中添加硝酸

根会出现抑制作用，使得转变成可溶性砷和铁的

能力变弱；而在体系中添加硫酸根后，砷和铁的

释放量明显升高。由图 4-A 可知，加入菌株 A11

和乳酸钠实验组作用后的第 14、21、28 天，检    

测到溶液中的可溶性砷分别为 22.02、24.32 和

33.68 μmol/L；实验体系中额外加入硝酸盐使得可

溶性砷释放下降了 10.90%、16.90%、35.07%；而

额外加入硫酸盐则使得可溶性砷的释放增加了

61.58%、118.59%、69.60%。硝酸盐不仅能作为细

菌易于利用电子受体之一竞争对 As(V)的还原作

用，而且会抑制细菌中砷还原酶的表达[31]。故硝

酸盐的加入能够有效抑制砷还原菌对臭葱石中固

态砷的释放作用。硫酸盐作为砷还原菌可利用营

养物质加入则会促进其对臭葱石中固态砷的还

原、溶解和释放作用。同样矿物自发释放铁的能

力也较弱(图 4-B 可知)，加入菌株和乳酸钠的实验

组，在实验的第 14、21、28 天，检测到可溶性铁

分别为 48.43、50.22 和 51.93 μmol/L；而额外加入

硝 酸 盐 后 ， 体 系 中 的 铁 释 放 含 量 分 别 下 降 了

66.94%、58.62%、53.46%；加入硫酸盐的体系则

分别增加了 9.77%、14.52%、34.30%。这一结果

与硝酸盐和硫酸盐对砷释放的结果十分契合，表

明了固态砷和铁释放具有较强的耦合性和一致

性。这与已有的研究结果相一致：Fan 等通过 

XPS、XAS 和 μ-XRF 研究证实土壤中大部分的砷

的氧化与铁的形态转变有关联性[32]。Bennett 等研

究表明土壤溶液中 Fe(II)浓度与 As 浓度存在显著

正相关关系(r=0.896，P<0.001)，水淹缺氧条件是

引起铁还原溶解进而导致砷释放的关键环节[33]。 

结合已有研究人员对臭葱石自身的化学溶解

进行了探讨[34]。将 10.0 g 化学反应合成的臭葱石

添加至 500.0 mL 的体系，400–500 r/min，    

 

图 4.  硫酸盐和硝酸盐对砷还原菌 Citrobacter sp. A11 介导的臭葱石中砷(A)、铁(B)的溶解与释放的影响 

Figure 4.  Effects of nitrate and sulfate on the Citrobacter sp. A11-catalyzed mobilization, reduction and release of 
insoluble arsenic (A) and iron (B) from the sterilized mineral slurries of scorodite, under strict anaerobic condition. 
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pH 1.15 (±0.05)，在 50、70 和 90 °C 这 3 个温度条

件下，作用 300 min 后，检测到 As 的释放分别为

10、50 和 130 μmol/L；作用 40 d 后，As 的释放

可达 100、125 和 350 μmol/L。而在室温、中性、

0.1 g/50 mL (前者为 1 g/50 mL)的条件下，砷还原

微生物能够在作用的第 28 天释放 34.0 μmol/L 

As(III)。对比结果发现砷还原微生物释放能力远大

于高温酸性等人为条件下介导的臭葱石溶解和释

放，且释放出的 As(III)毒性远大于化学自溶的

As(V)。 

2.4  体系中硝酸根、硫酸根和乳酸钠的变化 

硝酸盐实验体系中 NO3
–的变化如图 5-A 所

示，NO3
–能快速还原成 NO2

–，但并未能监测到

NH4
+的产生。当体系反应到 28 d 后，体系中的

NO2
–才逐渐降低，直到作用的 35 d 后能产生大概

7.11 mmol/L 左右的 NH4
+。这表明砷还原菌 A11

并不能快速还原 NO2
–，这可能是因为 A11 中并没有

代谢 NO2
–的酶。硫酸盐实验体系中 SO4

2–的变化如图

5-B 所示，砷还原菌 A11 并不具有硫酸盐的还原能力，

故体系中硫酸盐变化不大，仅降低了 1.59 mmol/L，

推测硫酸盐可能作为一种营养物质被砷还原菌所

利用。作用到 42 d 对照组和实验组中乳酸钠被利

用的情况如图 5-C 所示，对照组的乳酸钠并未发

生变化，这表明水化学体系中， 没有发生氧化还

原反应去利用乳酸钠；加入硝酸盐的实验组中，

不仅利用乳酸钠作为电子供体去还原含砷矿物中

固态砷铁，还需利用额外的乳酸钠还原硝酸盐，

故乳酸钠被砷还原菌利用得最多(9.34 mmol/L)；

而额外加入硫酸盐消耗的乳酸钠(7.85 mmol/L)  

比仅加入细菌(5.59 mmol/L)的多，又因加入硫酸 

盐促进了砷还原菌对臭葱石中固态砷的溶解、还

原和释放作用。 

2.5  砷还原菌 Citrobacter sp. A11 作用产物 XRD

分析 

XRD 用来检测臭葱石与砷还原菌作用前后矿

物表层原子排布的变化。图 6-A 是不同条件下臭 

 
图 5.  体系中额外添加硝酸盐的变化(A)、硫酸盐的变

化(B)和不同实验体系中电子供体乳酸钠的变化(C) 

Figure 5.  Fate of nitrate (A), sulfate (B), lactate (C) 
during the A11-microbial reactions in the sterilized 
mineral slurries of scorodite, under strict anaerobic 
condition. 
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图 6.  砷还原菌 Citrobacter sp. A11 作用臭葱石前后矿物 XRD 图谱的变化 

Figure 6.  XRD patterns of the scorodite treated by the Citrobacter sp. A11-cells in the presence or absence of 10.0 
mmol/L nitrate and sulfate, or without bacterial treatment (blank controls). A: Comparison of XRD patterns of 
scorodite under different treatment conditions and standard spectra in PDF database; B: Comparison of XRD 
patterns of scorodite under different treatment conditions under characteristic peak of 020; C: Comparison of XRD 
patterns of scorodite under different treatment conditions under characteristic peak of 111; D: Comparison of XRD 
patterns of scorodite under different treatment conditions under characteristic peak of 200. 

 

葱石与砷还原菌作用前后 XRD 图谱对比：绿色曲

线代表仅加乳酸钠的对照组，黑色为加入细菌作

用的实验组，蓝色代表加入硫酸盐的实验组，红

色则是加入硝酸盐的实验组。细菌作用后，额外

加入硫酸盐的实验组产生了一个新的峰(020)，

XRD 衍射图谱鉴定其成分为蓝铁矿(vivianite，

Fe3(PO4)2)。这说明了加入硫酸盐后砷还原菌能够

有效促使臭葱石的溶解和释放，并导致含有二价

铁的固态物质产生。对比细菌作用前后的 XRD 图

谱，臭葱石主要的 2 个峰(111，200)的峰高(Hight)

从 439、454 降到 211、294；它们的晶面间距(d

值，即原子间距)从 5.59、3.17 变到 5.61、3.18；



祝贤彬等 | 微生物学报, 2020, 60(6) 1215 

 

http://journals.im.ac.cn/actamicrocn 

它们的半峰宽(FWHM)则从 0.089、0.067 变到

0.076、0.069。这些结果均表明了砷还原菌能够使

得体系中的不可溶矿物形态砷转变为可溶态砷，从 

而促进了固态含砷矿物的表面溶解，改变了其表层

的原子排布结构。而向体系中额外加入 10.0 mmol/L

硝酸盐时，峰高变化到 296、355，同时晶面间距

为 5.60、3.18，本峰宽为 0.082、0.068，表明硝酸

盐的存在会抑制细菌介导含砷矿物不可溶砷形态

的改变。在体系中额外加入硫酸盐，则会促进细

菌对含砷矿物溶解作用，使得固态含砷矿物这种

表面溶解作用更加彻底，并能形成了新的物相。 

2.6  砷 还 原 菌 Citrobacter sp. A11 作 用 产 物

SEM-EDS 分析 

SEM-EDS 用来说明砷还原菌株作用于含砷

矿物前后表面形貌及元素组成含量的改变。图 7 

A–H 分别是仅加入乳酸钠作用后的矿物对照组

(A、E)，加砷还原菌株作用的实验组(B、F)，加

硫酸盐的实验组(C、G)，以及加硝酸盐的实验组

(D、H)。比较 A–D 这四张图的变化发现细菌 A11

作用后的臭葱石粒径(B–C)明显小于仅加入乳酸

钠的臭葱石对照样品(A)，这说明了砷还原菌株对

矿物形态有明显的溶解作用。微生物作用矿物后，

颗粒呈不规则状，黏附在一起，出现了很多细小

的块状颗粒，而未处理的臭葱石样品表面则相对

光滑。当体系中额外添加硝酸盐，作用后的矿物

颗粒明显大于仅加细菌作用的，这也从侧面反映

了硝酸盐的加入会抑制固态矿物中砷的溶解和释

放。而硫酸盐的加入则明显促进了臭葱石的溶解，

使之变成更加细小分散的颗粒。图 7-E–H 利用能

谱仪说明了细菌作用前后微区成分元素种类和含 

 

图 7.  砷还原菌 A11 作用矿物前后表面形貌及微区元素组成成分的变化 

Figure 7.  SEM and SEM-EDS observations of the residuals of scorodite (SEM: A, B, C, D; EDS: E, F, G, H) after 
42 days of treatment by the A11 cells in the presence or absence of 10.0 mmol/L nitrate and sulfate, or without 
bacterial treatment (abiotic controls). E: The control group in the presence of lactate; B, F: The treatment by the 
A11 cells; C, G: The treatment by the A11 cells in the presence of 10.0 mmol/L sulfate; D, H: The treatment by the 
A11 cells in the presence of 10.0 mmol/L nitrate. 
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量的改变。细菌作用前后，微区结构的 Fe、As、

O 这三种元素的成分也发生了一些改变。同样说

明了砷还原菌促进了臭葱石的表面溶解，使得其

形态发生改变。而且值得注意的是加入硫酸盐的

实验组，发现微区矿物形成了新的物相，且能谱

仪元素结果与 XRD 图谱的结果一致。 

3  讨论 

本次研究从江汉平原典型高砷沉积物中分离

和筛选出一株兼性厌氧柠檬酸杆菌 Citrobacter sp. 

A11。首先分析了此细菌能有效还原 As(V)、NO3
–、

Fe(III)、S2O3
2–等多种常见电子受体，并成功克隆

出其对应的还原酶基因，这一结果说明了极端缺

氧的地下高砷环境会促使其土著微生物进化出拥

有砷、硫、氮、铁等多种元素不同的代谢功能。

接着本研究验证了砷还原菌株 Citrobacter sp. A11

能有效地促进臭葱石中固态砷的溶解和释放，与

Zhu 等研究臭葱石的化学自身溶解现象相比，砷

还原微生物催化的臭葱石溶解和释放能力显著大

于高温强酸等人为条件[34]；此外还发现砷还原微

生物能有效改变矿物表层原子排布，使其溶解成

更多更微小的颗粒。而这与前人的研究结果一致，

如丁苏苏[35]发现砷还原菌 BH02-C 能将臭葱石中

固态砷、铁释放，并同时还原溶解态的 Fe(III)和

As(V)；Guo 等发现砷还原菌 M17-5 和 M17-1 均

能有效促进臭葱石中固态砷和铁的溶解，并释放

量 为 非 生 物 对 照 组 的 29–36.2 倍 [28] ； Lukasz 

Prewniak 同样认为细菌催化砷还原作用是导致砷

污染的主要原因，并提出了砷还原菌如何催化臭

葱石中固态砷溶解和还原模型。不少学者已从腐

殖质、生物炭、AQDS 及维生素 B 等常见有机环

境因子对微生物介导土壤中固态砷溶解和释放的

影响展开了相关研究[16,19,36–37]，但针对于无机环境

因子对此过程的影响还鲜少有研究涉及。因此本

研究针对 NO3
–和 SO4

2–这两种常见的环境因子[38–39] 

对砷和铁溶解和释放产生影响展开探讨，发现加

入的 SO4
2–会成为砷还原菌可利用的营养物质促

进其对臭葱石中固态砷的还原、溶解和释放作用，

而加入到体系中的 NO3
–不仅作为一种能够竞争

As(V)还原的电子受体，且还能有效抑制细菌中砷

还原酶的表达[31]，使得砷和铁溶解和释放能力产

生一定程度的抑制作用。通过对高砷沉积物中获

得的土著砷还原微生物的功能特性及其固相砷的

溶解释放作用展开系列研究，有助于我们更深入

地了解土著砷还原微生物在地下水中砷迁移转化

中发挥着重要的作用，有利于更好地阐明江汉平

原高砷地下水的形成机制及影响因素，有益于为

高砷污染地下水环境中微生物修复提供更详细的

理论依据。 

4  结论 

(1) 从江汉平原高砷沉积物样品中分离出一

株砷还原菌，命名为 Citrobacter sp. A11。此砷还

原菌株能够在厌氧的条件下有效还原 As(V)、

NO3
–、Fe(III)、S2O3

2–。 

(2) 砷还原菌 A11 能有效促进臭葱石中固态

砷和铁转化为可溶态砷和铁；在体系中额外添加

硫酸盐和硝酸盐均会对柠檬酸杆菌 Citrobacter sp. 

A11 介导臭葱石溶解和释放作用产生不同影响效

果：体系中添加硫酸盐，会促进砷和铁的释放；

而与之相反，添加硝酸盐则会出现一定程度的抑

制作用。 

(3) XRD 和 SEM-EDS 分析结果表明，砷还原

菌 A11 能明显促进臭葱石表面溶解作用，并改变



祝贤彬等 | 微生物学报, 2020, 60(6) 1217 

 

http://journals.im.ac.cn/actamicrocn 

臭葱石的表层原子排布、表面形貌及微区元素组

成，额外添加硫酸盐会促进细菌对臭葱石的改变，

而硝酸盐的加入会抑制这种现象的发生。 
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Isolation and identification of a novel As-reducing bacterium 
for the reductive dissolution of scorodite 

Xianbin Zhu1, Ziwei Liu1, M.D. Uzzal Hossain1, Xing Zhou1, Xian-Chun Zeng1,2* 
1 School of Environmental Studies, China University of Geosciences (Wuhan), 430074, Hubei Province, China 
2 State Key Laboratory of Biogeology and Environmental Geology, China University of Geosciences (Wuhan), 430074, Hubei 

Province, China 

Abstract: [Objective] This study aimed to investigate the reductive dissolution of scorodite by an indigenous 

As-resistant bacterium isolated from the Jianghan plain and the influences of nitrate and sulfate on the mobilization 

in this microbiological process. [Methods] We used the microbial enrichment technique to isolate a facultative 

anaerobic arsenate-reducing strain (A11), amplified the 16S rRNA and functional genes (arsenate-reductase gene, 

thiosulfate reductase gene and nitrate reductase genes) from the bacterial cells, and analyzed arsenate-, ferric iron-, 

thiosulfate-, and nitrate-reducing activities of this strain. We also examined the abilities of A11 cells to catalyze the 

mobilization and release of As and Fe from scorodite under anaerobic conditions, and further explored how sulfate 

and nitrate affected this microbial process. The microbial reduction and dissolution of the scorodite mineral were 

verified by XRD and SEM-EDS analysis. [Results] Citrobacter sp. A11 completely reduced 0.45 mmol/L As(V),   

2 mmol/L S2O3
2–, 1 mmol/L Fe(III) and 140 mg/L NO3

– in 4 days, 6 days, 3 days, 28 hours, respectively. In the 

presence of A11 cells, approximately 33.68 μmol/L As(III) and 51.93 μmol/L Fe(II) were released from the 
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scorodite slurries after 28 days of anaerobic incubations. The presence of sulfate caused 41.04% and 34.30% 

increases of the A11-catalyzed release of As(III) and Fe(II) over the course of 28 days. However, the addition of 

nitrate caused 35.07%, 53.46% decreases of the A11-catalyzed release of As(III) and Fe(II), respectively. XRD and 

SEM-EDS observations for the reduced scorodite revealed that the mineral particles were altered dramatically. The 

particles size of the treated scorodite was much smaller than the control one. [Conclusion] Citrobacter sp. A11 

strain has been identified with the ability of arsenate, thiosulfate, ferric iron and nitrate reduction, also can 

efficiently catalyze the mobilization and release of As and Fe from scorodite under anaerobic conditions, and this 

process enhanced when sulfate was added to the reactions. However, this process was inhibited when nitrate was 

added. 

Keywords: As-resistant bacteria, sulfate, nitrate, scorodite, Jianghan plain 
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