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摘   要：硝化是目前废水生物脱氮中应用最为广泛的工艺之一，其功能菌为化能自养型细菌，

生长缓慢，对重金属十分敏感。砷是一种剧毒的类金属元素，主要以无机形式的亚砷酸盐[AsO2
−，

As(Ⅲ)]和砷酸盐[AsO4
3−，As(Ⅴ)]存在，尤以 As(Ⅲ)毒性最强。但研究发现，在硝化体系中，高浓

度 As(Ⅲ)(约 400 mg/L)未对硝化功能微生物产生明显毒性。深入比较发现，As(Ⅲ)的生物氧化与

硝化过程具有一定的关联性。化能自养型 As(Ⅲ)氧化菌不仅可在有氧条件下将 As(Ⅲ)氧化，还可

在缺氧条件下以 NO2
–或 NO3

–为电子受体氧化 As(Ⅲ)。而硝化细菌也是典型的化能自养菌，且硝

化体系内存在氧气及硝化产物 NO2
–、NO3

–等电子受体，理论上均可接受电子实现 As(Ⅲ)的氧化。

本文结合硝化反应特性，综述了 As(Ⅲ)在硝化体系下的解毒机制，主要为胞外聚合物的保护、As(Ⅲ)
的氧化、砷还原和外排、砷甲基化以及抗氧化机制。这些机制赋予了硝化细菌抵抗 As(Ⅲ)毒性的

能力，并在砷的生物转化和地球化学循环中起到重要作用。 

关键词：As(III)；硝化细菌；解毒；砷氧化；胞外聚合物  
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Abstract: Via chemoautotrophic bacteria which are featured by slow growth and high sensitivity to 
heavy metals, nitrification has been one of the most prevalent biological processes for removing 
nitrogen species from wastewater. Arsenic, generally existing in two oxidation states of arsenite 
[AsO2

−, As(Ⅲ)] and arsenate [AsO4
3−, As(Ⅴ)], is highly toxic, particularly the As(Ⅲ). However, high 

concentration of As(Ⅲ) (about 400 mg/L) shows no obvious toxicity to nitrifying bacteria in the 
nitrification system. Through in-depth analysis, we found that the microbial oxidation of As(Ⅲ) was in 
close relationship with the nitrification. Chemoautotrophic As(III)-oxidizing bacteria can not only 
directly oxidize As(Ⅲ) under aerobic conditions, but also use NO2

− or NO3
− as electron acceptors to 

oxidize As(Ⅲ) under anoxic conditions. As typical chemoautotrophic bacteria, nitrifying bacteria may 
oxidize As(Ⅲ) with O2, NO2

−, and NO3
− as electron acceptors in the nitrification system. In this review, 

we summarized the detoxification mechanisms of As(Ⅲ) in the nitrification system, such as the EPS 
adsorption, As(Ⅲ) oxidation, As(Ⅴ) reduction and efflux, arsenic methylation and antioxidant defense. 
These detoxification mechanisms enhance the resistance to As(Ⅲ) in nitrifying bacteria and play an 
important role in arsenic biotransformation and geochemical cycling. 

Keywords: arsenite; nitrifying bacteria; detoxification; arsenite oxidation; extracellular polymeric 
substances 
 

砷(As)是自然界中广泛存在的一种类金属

元素，因其较大的毒性和对环境的危害性，常

被归为重金属，且与汞、镉、铅、铬并称“五毒

重金属”。砷主要以无机形式的亚砷酸盐[AsO2
−, 

As(Ⅲ)]和砷酸盐[AsO4
3−, As(Ⅴ)]广泛存在于水

环境中，其中 As(Ⅲ)的生物毒性是 As(Ⅴ)的  
60 倍[1]。As(Ⅲ)会破坏细胞内酶的结构，干扰

DNA 复制，对于人类、动物及植物，乃至微生

物都有强烈的毒害作用。 
近年来，随着工农业的发展，水体中的氮

素污染日益严重，废水脱氮技术愈受重视，虽

然以厌氧氨氧化为代表的新型生物脱氮工艺获

得极大关注，但硝化反硝化以其工艺稳定、使

用面广等优势仍是目前应用 为广泛的生物脱

氮工艺之一。硝化是该工艺中的第一步，也是

关键一步。硝化工艺由硝化细菌主导，包括氨

氧化菌(ammonia oxidizing bacteria，AOB)和亚

硝酸盐氧化菌(nitrite oxidizing bacteria，NOB)，
它们可分别将水中的氨氮(NH4

+-N)氧化为亚硝

态氮(NO2
–-N)，以及将亚硝态氮氧化为硝态氮

(NO3
–-N)[2]，为后续的反硝化脱氮奠定基础。

AOB 和 NOB 均以化能无机自养型为主，生  
长缓慢，平均世代周期长。已有大量研究表明

硝化体系对重金属十分敏感[3–5]，如 Kapoor 等

发现低于 3 mg/L 的 Cd 和 Ni 即能对硝化造   
成 60%以上的抑制[6]。但随后研究者[7–9]发现， 
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硝化体系对高浓度的 As(Ⅲ)并不敏感，并可将

As(Ⅲ)氧化为 As(V)。深入比较发现，As(Ⅲ)的

生物氧化与硝化过程具有一定的关联性，化能

自养型 As(Ⅲ)氧化菌不仅可在有氧条件下将

As(Ⅲ)氧化，还可在缺氧条件下以 NO2
−或 NO3

−

为电子受体氧化 As(Ⅲ)[10–11]。而氨氧化菌和亚

硝酸盐氧化菌也是典型的化能自养菌，且硝化

体系内存在氧气及硝化产物 NO2
–、NO3

–等电子

受体[2]，理论上均可接受电子实现 As(Ⅲ)的氧

化。此外，微生物具有多种 As(Ⅲ)抗性机制和

解毒基因 [12–15]，但针对硝化生物脱氮体系的

As(Ⅲ)解毒机制尚缺乏系统总结归纳。因此，

本文结合作者的研究经验，对硝化体系中可能

存在的 As(Ⅲ)解毒机制进行综述，以期为微生

物氮砷循环的基础研究及生物脱氮工艺的推广

应用提供参考。 

1  As(Ⅲ)的毒性机理及微生物摄砷 
方式 

砷共有 4 种价态，分别为+5、+3、0 和−3[16]。

在水环境中，砷主要以无机态的 As(Ⅲ)和 As(Ⅴ)

形式出现[17]。As(Ⅲ)进入细胞后会干扰 DNA 复

制，增加 DNA 的转录错误率，并通过与蛋白中

的巯基结合而改变酶的结构和活性，从而损害

细胞[18]；As(Ⅴ)因其与磷酸盐的结构类似，进

入胞内后可替代磷酸盐，生成不稳定的砷副产

物，干扰正常的磷酸化过程，导致氧化磷酸化

的解偶联，从而破坏 ATP 的合成[19–20]。由此可

见，砷具有剧毒性，但其产生毒性的前提是能

通过细胞膜进入细胞内部。 

细胞膜上存在着细胞生命活动所需的多种

转运通道，水通道蛋白便是其中之一。顾名思

义，水通道蛋白是为细胞输送水的通道，它有

2 个亚族，分别为水通道蛋白(aquaporins)和水

甘油通道蛋白(aquaglyceroporins，AQPs)。前者

为真正意义上的水通道，只允许水通过。而水

甘油通道蛋白，如大肠杆菌中发现的 GlpF 
(glycerol facilitator)，具有更大的孔径，除了水

之外还可允许其他不带电的溶质通过，比如甘

油。As(Ⅲ)在水溶液中常被认为是以含氧阴离

子形态存在，但实际上亚砷酸的酸度系数(pKa)
为 9.2，因此在中性 pH 下基本不存在阴离子型

的亚砷酸盐，而主要为亚砷酸分子(H3AsO3)。
H3AsO3 与甘油的电荷分布相似，但分子体积  
比甘油稍小 (H3AsO3 为 59 cm3/mol，甘油为    
71 cm3/mol)，更易通过水甘油通道中的狭窄区

域进入细胞[21]。更为有趣的是，Yang 等[22]发现

As(V)进入 Sinorhizobium meliloti 细胞后首先会

被还原为 As(Ⅲ)，继而 As(Ⅲ)会顺浓度梯度通

过水甘油通道流出细胞，这说明水甘油通道蛋

白不仅能够摄入 As(Ⅲ)，在一定条件下还能作

为 As(Ⅲ)的外排泵，具有砷抗性作用。 
在有氧条件下，砷酸盐为水环境中砷的主

要形态，多以 H2AsO4
–和 HAsO4

2–形式存在[23]。

砷酸盐是磷酸盐的结构类似物，可直接被磷酸

盐转运蛋白运输进入细胞。在大肠杆菌中存在

2 种磷酸盐转运系统，分别为无机磷酸盐转运

系统(Pit)和磷酸盐特殊转运系统(Pst)[24]，它们

都能促进 As(Ⅴ)的摄取，但 Pit 系统起主要作  
用[22]。在氨氧化菌和亚硝酸盐氧化菌中，同样

存在水甘油通道蛋白和磷酸盐转运系统[25]，因

此能够将外界 As(Ⅲ)和 As(Ⅴ)转运进细胞。 

2  硝化污泥对 As(Ⅲ)的胞外抵抗机制 
胞外聚合物(EPS)是微生物在其代谢过程

中分泌的包围在细胞壁外，用于自我保护和相

互黏附，并在饥饿环境下为微生物本身提供碳

源和能量的一类有机高分子多聚化合物 [26]。

EPS 的主要成分是蛋白质和多糖，约占有机物
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总量的 70%–80%，核酸、脂类、腐殖酸等占

10%–20%[27]。 
EPS 是微生物细胞在水环境中与重金属接

触和相互作用的第一道屏障，对保护微生物细

胞至关重要[28]。EPS 中含有丰富的官能团，如

羧基、磷酸基、胺基和羟基[29]，这些官能团能

通过静电吸引或络合等作用与金属离子形成有

机配合物，从而阻挡金属离子进入细胞。Liu
等[30]发现 10 mg/L Cr3+能被活性污泥中提取的

EPS 完全吸附，除此之外，Zn2+、Cu2+也能被去

除 97%以上，表明 EPS 对阳离子型重金属具有

较强的吸附能力。在同样条件下发现 CrO4
2–只

能被吸附 39%，可能原因是 EPS 中虽含有能吸

附阴离子的官能团，但由于 EPS 整体带负电，

会与金属含氧阴离子之间存在一定的斥力，因

此吸附能力有限。此外还有研究发现 [31]，

Rhizobium radiobacter VBCK1062 产生的 EPS
中羧基、羟基、酰胺基和葡萄糖醛酸等官能团

能与 As(Ⅴ)离子相互作用，在金属和 EPS 之间

架起静电桥梁，生成长链网状聚合物，从而吸

附砷。 
EPS 中含有丰富的多糖和蛋白等有机组

分，砷胁迫会使 EPS 组分和含量发生变化，以

应对砷的毒害。Mohite 等[32]发现 100 mg/L 的砷

使得 Pantoea agglomerans 产生大量胞外多糖，

从而形成一层保护层，将有毒分子限制在细胞

表面。在砷的刺激下，Exiguobacterium profundum 
PT2 和 Ochrobactrum ciceri SW1 分泌的 EPS 总

量及多糖和蛋白含量均上升，EPS 与砷产生交

互作用，生成结构致密的大团块，来阻止砷进

入胞内[33]。有研究表明[34]，与多糖相比，蛋白

质中的醇羟基、氨基、羧基、醛基、酚羟基及

醌基等活性基团能更显著地螯合重金属，形成

螯合沉淀，将不稳定的重金属转化为稳定组分。

除直接吸附重金属外，微生物还能通过增加

EPS 分泌量来促进生物膜的形成，从而限制

As(Ⅲ)的进入[35]。 
研究发现，好氧方式培养的污泥比厌氧污

泥具有更强的吸附能力，这是因为氧气为产

EPS 的细菌提供了更有利的条件，微生物可分

泌更多的 EPS 用于吸附金属离子[36]。此外，还

有研究表明自养型脱氮细菌比异养菌能分泌更

多的 EPS[37]，Song 等[38]的研究也证实了这一观

点。硝化作为好氧的无机自养型体系，具有产

生丰富 EPS 的先天优势，并且随着 AOB 数量

的增加，硝化污泥 EPS 中的蛋白质/多糖比例也

会增加[39]，较高的蛋白质含量能带来更大的重

金属吸附量[40]。硝化污泥已被多次报道能够吸

附或与重金属离子相互作用来抵抗重金属的毒

害 [36,38,41]。因此，硝化体系中 EPS 的吸附络   
合作用是保护微生物的第一道“防线”。虽然

EPS 对于硝化细菌抵抗 As(Ⅲ)的毒性有一定作

用，但由于 EPS 生成量有限，对 As(Ⅲ)的吸附

结合位点也相对有限，故当 As(Ⅲ)浓度较高时

仍会有部分 As(Ⅲ)穿过 EPS 的“防线”进入微生

物细胞。 

3  硝化过程与 As(Ⅲ)的氧化 
据文献报道，As(Ⅲ)的毒性是 As(Ⅴ )的  

60 倍[1]，砷的生物毒性与其价态密切相关[42]。

As(Ⅲ)的氧化是一种潜在的解毒过程，早在

1918 年就有微生物将亚砷酸盐氧化成砷酸盐

的报道[43]。根据代谢方式的不同，As(Ⅲ)氧化

菌主要分为无机自养型和有机异养型，前者能

够在有氧或缺氧的条件下利用无机态 As(Ⅲ)
为电子供体，O2、NO2

–、NO3
–或 ClO3

–等为电

子受体，CO2 为碳源，在氧化 As(Ⅲ)的同时为

微生物生长提供能量；而后者需利用有机碳

源，氧化 As(Ⅲ)仅为解毒，不产生生长所需的

能量[44–45]。 
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As(Ⅲ)的生物氧化依赖于一种细胞周质酶

——As(Ⅲ)氧化酶，目前已知的 As(Ⅲ)氧化酶

分为 2 种，一种是 Aio 氧化酶，另一种是 Arx
氧化酶。 
3.1  Aio 氧化酶介导的 As(Ⅲ)氧化 

Aio 氧化酶由一个大 α亚基 AioA (93 kDa)
和一个小 β亚基 AioB (14 kDa)组成，大 α亚基

包含一个含双钼喋呤鸟嘌呤二核苷酸的活性位

点和一个[3Fe-4S]簇蛋白，小 β 亚基包含一个

Rieske[2Fe-2S]簇蛋白[46]。 
Aio 氧化酶位于细胞内膜的外表面，在氮

素或细胞色素 c 作为电子受体的情况下表现出

亚砷酸盐氧化活性。亚砷酸盐在 AioA 的 Mo
位点上氧化为砷酸盐，同时 Mo 从+Ⅵ还原为+
Ⅳ。由于[3Fe-4S]簇是一个单电子受体，每次从

钼蝶呤接收一个电子后转移到 AioB 亚基的

Rieske[2Fe-2S]簇。接着，电子再从 Rieske 中心

转移到电子受体(如细胞色素 c)，在好氧条件下

后转移到细胞色素氧化酶，同时氧气被还原

为水[46]。化能无机自养型 α变形杆菌 Rhizobium 
sp. NT-26 含有 Aio 氧化酶[47]，该酶可参与呼吸

过程，将 As(Ⅲ)的氧化耦合氧还原，同时产生

ATP[48]。除了自养型以外，异养型的 Alcaligenes 
faecalis 也含有 Aio 氧化酶，但 Alcaligenes 
faecalis 的 Aio 为异二聚体，NT-26 的 Aio 为异

四聚体，两者之间有很高的总体相似性，只在

Rieske[2Fe-2S]簇周围的结构上存在显著差异[46]，

此外 Alcaligenes faecalis 氧化 As(Ⅲ)只为解毒，

不获得能量。 

3.2  Arx 氧化酶介导的 As(Ⅲ)氧化 
微生物 As(Ⅲ)氧化除了由 Aio 氧化酶催化

外，还可由 Arx 氧化酶催化[49]。Arx 氧化酶由

arxA/B 基因编码， 早在从盐碱湖分离的 γ 变

形杆菌 Alkalilimnicola ehrlichii MLHE-1 中发

现，可通过厌氧 As(Ⅲ)氧化耦合硝酸盐还原过

程进行化能自养生长 [50]。Arx 在体内是一种

As(Ⅲ)氧化酶，但在体外它兼具 As(Ⅴ)还原和

As(Ⅲ)氧化双功能活性，在进化上它与 ArrA(一
种砷还原酶)比与 AioA 关系更近[15]。此前的研

究认为 ARX 系统可能具有特异性，只在少数 γ
变形菌门中存在，且主要从高 pH 高盐湖泊中

分离[51]。直到首次在低盐环境中分离出一株具

有 arx 基因的 β 变形菌门砷氧化菌株 M52，发

现该菌在微氧和硝酸盐还原条件下的中性环境

中也可氧化 As(Ⅲ)[49]。有研究者指出，arx 基因广

泛分布于环境中[52]，但目前发现 Arx 氧化酶介导

的 As(Ⅲ)氧化仅在厌氧条件下发生[52–54]，不存在

于严格好氧的硝化体系中。 
在好氧硝化体系中，硝化细菌以 NH4

+或

NO2
–为电子供体，CO2 为碳源，O2 为电子受体，

氧化产物为 NO3
–。该体系中存在 As(Ⅲ)氧化所

需的多种电子受体，且硝化细菌主要为化能自

养型，体系中有着适宜 As(Ⅲ)氧化的环境条件，

因此硝化体系中极有可能同时存在 As(Ⅲ)氧化

与硝化。近年来，不断有研究者在生物脱氮体

系中发现 As(Ⅲ)氧化现象。Andrianisa 和 Ito 等

人 [7,55]在从未接触过砷的活性污泥中检测到

As(Ⅲ)能够被氧化为 As(Ⅴ)，且从中分离出了

砷氧化菌。另有研究者[56]通过宏基因组分析在

活性污泥中检测到了砷代谢相关基因，包括

As(Ⅲ)氧化 (aioA/B)、砷还原 (arsC)和砷外排

(arsA/B)等基因，为活性污泥的砷代谢能力找到

了来源。Papirio 等[9]发现，硝化污泥能在 3 h 内

将 100 mg/L 的 As(Ⅲ)完全氧化为 As(Ⅴ)，但未

进一步追究砷氧化能力的来源，从已有结果来

看，该硝化体系的主要功能菌种为 Nitrospira 
defluvii，这一菌种早已被前人报道携带丰富的

aioA 类基因[56]，因此这可能是硝化体系具有较

强 As(Ⅲ)氧化能力的重要因素。以上结果表明，

硝化细菌既有可能与 As(Ⅲ)氧化菌共存于硝化
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体系中，还有可能自身拥有 As(Ⅲ)氧化机制，

因此硝化体系具有潜在的 As(Ⅲ)氧化解毒能

力。 
除了好氧体系，在厌氧脱氮体系中也存在

As(Ⅲ)氧化现象。在砷污染土壤中，厌氧砷氧

化可耦合反硝化过程，其中 As(Ⅲ)氧化基因

aioA 是厌氧砷氧化的关键基因，Azoarcus 和

Rhodanobacter 是厌氧砷氧化的主要微生物[57]。

在未被砷污染的水稻土壤中，亦发现了耦合关

系， Pseudogulbenkiania 驱动硝化盐还原，

Azoarcus 驱动 As(Ⅲ)氧化，砷氧化基因(aioA、

aioB)和反硝化基因(narG、nirS、norBC、napA、

nirK、nosZ)大量共存，共同驱动反硝化耦合砷

氧化过程[58]。通过大量研究表明，反硝化耦合

As(Ⅲ)氧化是一种广泛存在于厌氧体系中的微

生物活动[10,59]。 

4  硝化过程与 As 外排和 As(Ⅴ)还原 
4.1  As(Ⅲ)的外排 

地球早期是缺氧的，环境中的砷主要为

As(Ⅲ)形式。原核生物在此环境中进化，因而

获得了能在 As(Ⅲ)中生存下来的基因[60]，即砷

抗性基因。在细菌中，砷抗性基因通常位于 ars
操纵子中，这些操纵子存在于质粒和染色体上，

它们的表达受砷抗性调控蛋白(ArsR)控制。几

乎每个 ars 操纵子都有编码 As(Ⅲ)外排蛋白的

基因，能将进入细胞的 As(Ⅲ)排至胞外，使胞

内 As(Ⅲ)处于低水平，从而减小 As(Ⅲ)对细胞

的毒害作用。 
As(Ⅲ)外排蛋白主要分为 2 类，一类为

ArsB 外排蛋白，由 arsB 基因编码。在革兰氏

阳性菌中，arsB 位于操纵子 arsRBC 上，ArsB
利用细胞膜电位提供的能量将 As(Ⅲ)排出；在

革兰氏阴性菌中，arsB 位于操纵子 arsRDABC
上，ArsB 与 ATP 酶 ArsA 连接，依赖于 ArsA

所产的 ATP 将 As(Ⅲ)泵出[61]。 
另一类为 Acr3 外排蛋白，由 acr3 基因编

码，在细菌、古生菌和真菌均有分布，且在植

物和动物中发现了其同源物，比 ArsB 分布更为

广泛。Acr3 比 ArsB 结构更小，与 ArsB 没有明

显的序列相似性。 Fu 等 [62] 将金属嗜碱菌

(Alkaliphilus metalliredigens)和谷氨酸棒状杆菌

(Corynebacterium glutamiaceae)的 acr3 基因在

大肠杆菌中异位表达，发现 Cys138 和 Cys129
半胱氨酸残基被修饰后使 Acr3 丢失了转运活

性，表明这 2 种半胱氨酸残基在 Acr3 的转运功

能中发挥关键作用。而 ArsB 对 As(Ⅲ)的转运不

需要半胱氨酸残基参与，因此表明 Acr3 与 ArsB
的转运机制不同[62–63]。在真菌中，酵母菌可利

用质膜载体蛋白 Acr3p 外排 As(Ⅲ)，或利用

ABC 转运蛋白 Ycf1p 将 As(Ⅲ)作为谷胱甘肽结

合物封存在液泡中[61]。若将细菌内编码 As(Ⅲ)
外排泵 ArsB 和 Acr3 的基因都灭活，菌株将获

得在胞内积累砷的能力[64]。 

4.2  As(Ⅴ)的外排 
As(Ⅲ)的外排机制在微生物中广泛存在，

但直接将 As(Ⅴ)作为底物外排的生物机制却鲜

有报道。直到近来有研究发现[65]，微生物可通

过甘油醛-3-磷酸脱氢酶(GAPDH)和 ArsJ 协同

作用将 As(Ⅴ)的转化物排至胞外，虽然 As(V)
不是直接底物，但这已是目前唯一发现的不涉

及 As(Ⅴ)还原的 As(Ⅴ)外排机制。关键基因

gapdh 和 arsJ 分别编码 GAPDH 和 ArsJ 蛋白，

它们分布于许多微生物的 ars 操纵子上，常以

成对的形式出现。Chen 等[65]将铜绿假单胞菌中

的 gapdh 和 arsJ 基因共同表达于大肠杆菌后发

现大肠杆菌对 As(Ⅴ)产生了特异性抗性，胞内

As(Ⅴ)积累明显减少。而单独表达 gapdh 或 arsJ
基因时，大肠杆菌不表现 As(Ⅴ)抗性，表明只

有 2 个基因的产物协同才能产生作用。该研究
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者推测在 As(Ⅴ)存在下，GAPDH 催化甘油-3-
磷酸(G3P)与 As(Ⅴ)反应生成 1As3PG，进而

ArsJ 将 1As3PG 作为底物迅速排至胞外。

1As3PG 半衰期小于 2.5 s，极不稳定，一旦排

出，会自发水解为 As(Ⅴ)和 G3P，从而实现

As(Ⅴ)的外排。 

4.3  As(Ⅴ)的还原 
虽然有研究者提出了 GAPDH 和 ArsJ 介导

As(Ⅴ)外排的可能性，但在细菌中更为广泛存

在和被研究的仍是将 As(Ⅴ)还原后由 As(Ⅲ)外
排泵排出从而实现自我解毒的机制。 

在“大氧化事件”(约 24 亿年前)发生之前，

地球处于缺氧状态，环境中 As(Ⅲ)占据多数，

砷解毒基因主要为砷甲基化基因和 As(Ⅲ)外排

基因。随着氧气的出现，地表水环境中大部分

As(Ⅲ)被氧化为 As(Ⅴ )，毒性有所降低，但

As(Ⅴ)通过磷酸盐转运体进入细胞后，会抑制

氧化磷酸化和光合磷酸化。彼时多数微生物胞

内仅存在 As(Ⅲ)外排泵，为了应对 As(Ⅴ)毒害，

微生物进化出了砷酸盐还原酶，当 As(Ⅴ)进入

胞内后可被此酶还原为 As(Ⅲ)，再由 As(Ⅲ)外
排泵排出。砷酸盐还原酶常见 ArsC 型和 ArrAB
型，ArsC 还原酶广泛存在于好氧和厌氧体系

中，主导胞内还原，主要控制水相中砷的形态；

ArrAB 还原酶存在于厌氧体系中[66–67]，位于细

胞周质，属于 DMSO 还原酶家族，结构与 Aio
氧化酶相似，由大亚基 ArrA 和小亚基 ArrB 组

成[68]。ArrAB 作为厌氧酶，基因表达会受氧气

和硝态氮的抑制，因此无法在好氧硝化体系中

发挥作用，故在此不作详细介绍。ArsC 是一种

细胞质酶，由 ars 操纵子上的 arsC 基因编码。

目前已知的 ArsC 还原酶根据进化关系分为 3
支：(1) 与谷氧还蛋白-谷胱甘肽偶联的砷酸盐

还原酶，以谷氧还蛋白和谷胱甘肽为还原剂，

存在于许多革兰氏阴性细菌的质粒和染色体

上，如大肠杆菌。(2) 酵母中依赖谷氧还蛋白的

砷酸盐还原酶，以谷氧还蛋白作为还原剂。(3) 
与硫氧还蛋白偶联的砷酸盐还原酶，以硫氧还

蛋白为还原剂， 初在革兰氏阳性细菌中发现，

后来也在革兰氏阴性变形杆菌中被发现。这 3
种砷还原酶具有共同的生化功能，但没有进化

关系[66]。 
由此发现，砷酸盐还原酶将原本低毒性的

As(Ⅴ)转化为了高毒性的 As(Ⅲ)，随后与之偶

联的 As(Ⅲ)外排机制立刻将 As(Ⅲ)排至胞外，

使细胞远离砷，因此砷的价态变化有利于细胞

的进一步解毒。虽然目前尚未有研究报道过硝

化体系中的 As(Ⅲ)外排、As(Ⅴ)外排和 As(Ⅴ)
还原机制，但这些机制相关基因分布的广泛性

为它们在硝化体系中的存在提供了可能。且作

者通过前期宏基因组研究发现，硝化细菌

Nitrosomonas和 Nitrospira 属中的确携带大量的

arsA、arsB、arsC 和 gapdh 基因。 

5  硝化过程与砷甲基化 
砷甲基化过程广泛存在于自然界中，从陆

地到海洋，从细菌到人类，许多生物都能不同

程度地甲基化砷[69–70]。对于生物来说，不同形

态的砷毒性大小相差甚远，几种常见的砷化合

物毒性排序如下：一甲基亚砷酸盐[MMAs(Ⅲ)]
和 二 甲 基 亚 砷 酸 盐 [DMAs(Ⅲ)]> 亚 砷 酸 盐

[As(Ⅲ)]> 砷 酸 盐 [As(V)]> 一 甲 基 砷 酸 盐

[MMAs(Ⅴ)]和二甲基砷酸盐[DMAs(V)]>三甲

基砷氧化物[TMAs(Ⅴ)O][71]。许多微生物能够

通 过 甲 基 化 将 无 机 砷 转 化 为 毒 性 极 低 的

DMAs(V)和 TMAs(V)O，或者转化为毒性高但

挥发性强的三甲基胂[TMAs(Ⅲ)]，继而释放到

大气中被稀释而解毒。因此，砷甲基化是微生

物的重要解毒途径，也是砷生物地球化学循环

的重要组成部分[70]。 



 

 

 

卢璇等 | 微生物学报, 2022, 62(6) 2219 

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

砷甲基化由 As(Ⅲ)S- 腺苷甲基转移酶

(ArsM)催化，该酶可将 S-腺苷甲硫氨酸(AdoMet)
上的甲基转移到 As(Ⅲ)，从而生成甲基砷化合

物[72]。在细菌中，ArsM 由 arsM 基因编码，该

基因位于 ars 操纵子上或与之相邻，其表达通

常受砷抗性调控蛋白基因 arsR 控制。近年来，

国内外学者对砷甲基化进行了初步研究，并取

得了一定的进展。Qin 等人[72]将革兰氏阴性菌

Rhodopseudomonas palustris 中的 ArsM 异位表

达在对砷敏感的大肠杆菌中，重组后的大肠杆

菌 可 将 培 养 基 中 的 砷 转 化 为 相 对 无 毒 的

DMAs(Ⅴ)、TMAsO 以及毒性较大但不会积累

的瞬态中间体 MMAs(Ⅲ)和 DMAs(Ⅲ)，同时还

会产生气态产物 TMAs(Ⅲ)从而减少基质中的

砷含量，这表明 ArsM 在微生物的砷解毒过程

中发挥了重要作用。 
作者研究发现，在硝化连续流反应器中添

加不同浓度 As(Ⅲ)时，硝化污泥会将 As(Ⅲ)
转化为 As(V)和 DMAs(Ⅴ)，这 2 种形态的砷毒

性远低于 As(Ⅲ)，且在宏基因组信息中发现 
硝化体系中携带砷甲基化基因 arsM。由此可

见，硝化体系拥有通过甲基化将 As(Ⅲ)解毒的

潜力。 

6  硝化细菌与抗氧化机制 
当受到重金属胁迫时，微生物会产生氧化

应激行为，生成活性氧(ROS)，如超氧自由基

( 2O⋅ − )、过氧化氢(H2O2)和羟基自由基( OH⋅− )。
ROS 具有强氧化性，会损伤 DNA、蛋白质等结

构，从而损害细胞[73]。为了防止重金属诱导产

生的 ROS 对细胞造成损害，微生物进化出了多

种抗氧化机制，以应对氧化应激产物的毒害。 
大多生物体内含有多种重金属抗氧化酶，

它们分工协作，共同抵抗重金属所带来的毒害，

在细菌中常见的抗氧化机制如下：(1) 超氧化物

歧化酶(SOD)催化超氧阴离子发生歧化反应，生

成 O2 和 H2O2，为清除自由基奠定基础，是抵

御机体氧化应激的第一道防线。SOD 是一种广

泛存在于微生物、动植物细胞的抗氧化酶，根

据所含金属辅基的不同，可分为 CuZn-SOD、

Fe-SOD 和 Mn-SOD 3 种。其中 Fe 和 Mn-SOD
氨基酸组成相似，可能起源于同一祖先。细菌

中既可能同时含有 2 种 SOD，如大肠杆菌中含

Fe 和 Mn-SOD[74]，也可能只含有其中一种，如

枯草芽孢杆菌中只存在单一的 Mn-SOD。

Rhizobium sp. NT-26 在含 As(Ⅲ)环境中生长时，

超氧化物歧化酶的积累量大幅增加，与不接触

As(Ⅲ)相比提升了 3 倍[47]。Steunou 等[75]发现镉

和 铜 离 子 会 引 起 金 属 外 排 机 制 缺 失 的

Rubrivivax gelatinosus 、 Vibrio cholerae 、

Pseudomonas aeruginosa 和 Bacillus subtilis 中

Fe 或 Mn-SOD 的大量表达，这说明 SOD 有利

于减小重金属在胞内积累造成的毒害。但 SOD
活性不是总与重金属浓度呈正相关的，在

Bacillus sp. P1 中出现了随着金属离子浓度升

高，SOD 活性先上升后下降的现象，当高浓度

重金属的刺激过度消耗 SOD 后，SOD 合成能

力下降，从而会限制其产生和降低活性[76]。(2) 
存在于细胞过氧化物体内的过氧化氢酶(CAT)
进一步催化 H2O2分解成无毒害的 O2和 H2O[77]。

在 10 mg/L Cu 的胁迫下，E. coli ASU3 胞内 CAT
的活性比对照组提高了 17 倍[78]。在砷的刺激下，

Bacillus sp. MDPMK-02 和 Pseudomonas 
taiwanensis 中 SOD、CAT 活性均明显上升[79–80]。

当 SOD 清除 2O⋅ − 后，CAT 开始发挥作用分解

H2O2，所以 CAT 的反应速度常低于 SOD[76]。(3) 
谷胱甘肽(GSH)等低分子量抗氧化物质通过螯

合金属离子，保护蛋白质免受氧化，修复氧化

蛋白以及清除脂质和脂肪酸过氧化物来维持细

胞功能的完整性[81]。GSH 对重金属等污染物有
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一定的保护作用，但当污染物浓度过高时，GSH
就会消耗殆尽，因此 GSH 在细菌中常被用于低

浓度 H2O2 的处理，而其他抗氧化酶(如 CAT)则
在高浓度下受到青睐 [76,82]。SOD、CAT、GSH
等抗氧化酶和低分子量抗氧化物质，一起构成

机体抗氧化系统，用于清除机体所产生的大量活

性氧，以维持细胞结构和遗传物质的完整性[83]。 
重金属的加入会提高脱氮体系中抗氧化酶

的活性，有助于抑制过量活性氧的产生，从而

减轻重金属的毒害作用[84]。对于硝化体系，已

在 多 种 氨 氧 化 菌 (Nitrosomonas europaea 、

Nitrosospira multiformis、Nitrosospira AV)中检

测到过氧化氢酶和超氧化物歧化酶活性，其中

Nitrosomonas europaea 对过氧化氢酶具有 高

的比活性[85]。而高浓度高毒性的金属离子也会

促进亚硝酸盐氧化菌 Nitrospirae 的过氧化氢酶

产量增加[86]，可增强硝化细菌对重金属毒性的

抵抗能力。 
综上所述，硝化体系对 As(Ⅲ)的解毒是一

个多途径共同作用的复杂过程(图 1)。硝化细菌

可通过分泌胞外聚合物以吸附或络合重金属，

将其隔离在胞外，从而减轻重金属对细胞的毒

害；通过自身的 As(Ⅲ)氧化机制或体系中其他

具有 As(Ⅲ)氧化能力的微生物将 As(Ⅲ)氧化为

低毒性的 As(V)；通过直接将 As(Ⅲ)和 As(V)
外排，或将 As(V)还原为 As(Ⅲ)后外排，使微

生物细胞远离重金属；通过甲基化酶将 As(Ⅲ)
转化为相对无毒的 DMA(V)和 TMAO 或变成挥

发态的 TMAs(Ⅲ)逸散出去；通过重金属抗氧酶

的作用清除活性氧，应对氧化应激行为等途径

来抵抗 As(Ⅲ)的毒性，为硝化细菌的生存提供

安全保障。 
 

 
 

图 1  硝化体系中的 As(Ⅲ)解毒机制示意图 
Figure 1  Schematic diagram of detoxification mechanisms of As(Ⅲ) in the nitrification system. 
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7  总结与展望 
近来，有研究者发现硝化生物脱氮体系能

够耐受并氧化高浓度的 As(Ⅲ)[7,9]，但其具体的

解毒机制未被进一步探究。通过本文的综述，

发现在硝化体系中可能存在的 As(Ⅲ)解毒机

制主要包括 EPS 的保护、As(Ⅲ)的氧化、砷还

原和外排、砷甲基化及抗氧化机制，这些机制

单独或联合作用，为 As(Ⅲ)存在下硝化功能菌

AOB 和 NOB 的生存提供有力庇护，也为好氧

生物脱氮体系的耐砷潜力提供理论支持。 
含 As(Ⅲ)废水毒性大、污染广、迁移能力

强，可在生物体内积累，对机体产生损害，因

此含砷废水的处理已经成为研究者关注的焦

点。传统的物理和化学处理法价格昂贵，经济

效益低。相较而言，微生物处理是一种新兴技

术，成本低，效果好，而且不会对环境产生二

次污染。通过微生物处理含砷废水的方法已有

不少报道，但应用硝化体系同时脱氮和处理

As(Ⅲ)的研究尚为少见，若能保证高效稳定地

实现脱氮的同时将 As(Ⅲ)转化为 As(V)，降低

其迁移能力，将显著减小其毒性并有利于砷的

彻底去除；或者更进一步能在脱氮体系中直接

将 As(Ⅲ)从水中去除，实现同步脱氮除砷，其

应用价值和经济效益将更为显著。但如何保持

脱氮微生物和 As(Ⅲ)氧化微生物的长期友好

共存，以及含砷污泥的处置问题仍值得进一步

思考。 
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