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摘   要：【目的】探究不同腐殖酸浓度下参与含砷水铁矿转化的微生物类群组成和丰度变化及对

砷释放的影响，预测原位高砷含水层中功能微生物群参与有机质—含砷铁矿物转化过程对砷转化

释放的作用。【方法】对河套平原高砷地下水和同深度高砷沉积物中的铁还原功能群落进行富集

培养，构建室内厌氧微宇宙体系，将富集菌群分别加入到实验室条件下合成的不同浓度腐殖酸(0、
1.5、7、14 mg C/L)-含砷水铁矿体系中，通过体系中砷、铁形态及浓度的变化分析，结合高通量

测序技术、X-射线衍射(X-ray diffractometer, XRD)，探究不同条件下砷的释放固定和群落的演替。

【结果】高砷地下水组(G 组)和沉积物组(S 组)富集得到的铁还原功能群落具有明显差异，G 组中

以 Aeromonadaceae 为特殊优势菌群，而 S 组中以 Shewanellaceae 为特殊优势菌群。微宇宙实验

结果显示，S 组的铁还原量相对较高且速率较快；G 组与 S 组中液相砷形态存在明显差异，整

个培养期内 G 组均以 As(V)为主，而 S 组中前期以 As(V)为主，当反应到达 20 d 时液相 As(III)高
达 3.4 μmol/L，推测此时具有砷还原功能的群落占优势地位。当反应达到 45 d 时，G 组和 S 组中

液相砷在添加腐殖酸下均呈现不同程度的固定。不同腐殖酸浓度影响下砷的释放量不同，G 组中

砷释放量与腐殖酸浓度相一致，而 S 组中在腐殖酸浓度为 7 mg C/L 条件下砷释放量最低。X-射线

衍射结果显示，S组铁矿物整体转化程度较高，但 S组和G组均以针铁矿为主。冗余分析(redundancy 
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analysis, RDA)结果显示，反应前后群落组成和相对丰度发生较大变化，砷添加和腐殖酸添加对群

落组成变化具有显著影响。G 组向苜蓿科(Comamonadaceae)、脱硫杆菌科(Desulfobacteraceae)、
伯克氏菌科(Burkholderiaceae)等菌群变化，而 S 组中向优势群落 Comamonadaceae、假单胞菌科

(Pseudomonadaceae)、Burkholderiaceae 等转变。【结论】在不同浓度腐殖酸-含砷水铁矿体系中，

高砷含水层关键微生物类群的组成和相对丰度会发生不同演替，从而对砷的迁移转化造成不同

影响。 

关键词：高砷地下水；溶解性有机质；腐殖酸；含砷水铁矿；微生物群落 
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Abstract: [Objective] To investigate the variation of composition and abundance of microbial 
communities involved in the transformation of arsenic-bearing ferrihydrites under different 
humic acid concentrations and their effects on arsenic release, and to predict the role of 
functional microbial communities in participating the transformation processes of organic 
matter-arsenic-bearing iron minerals on arsenic release from high arsenic aquifers. [Methods] 
Iron-reducing microbial populations were enriched from a high arsenic groundwater and a high 
sediment sample from the same depth from Hetao Plain, Inner Mongolia Autonomous Region. 
Anaerobic microcosms were constructed by amendments of bacterial enrichment and different 
concentrations of humic acid (0, 1.5, 7, and 14 mg C/L) into arsenic-bearing ferrihydrites. The 
variation of arsenic and iron species during the 50-day incubation was monitored. The 
composition succession of microbial communities was analyzed by high-throughput 
sequencing, and the transformation of iron minerals was visualized by X-ray diffractometer 
(XRD). [Results] The iron-reducing functional communities enriched in the high arsenic 
groundwater group (group G) and the sediment group (group S) were significantly different, 
with Aeromonadaceae as the specific dominant family in group G while Shewanellaceae as the 
specific dominant family in group S. Results of microcosm experiments showed that the iron 
reduction rates and amount in group S were relatively faster and higher than those in group G. 
The liquid phase arsenic speciation in group G and group S were different. As(V) was the 
dominant arsenic form in group G throughout the incubation period. In contrast, in group S, 
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As(V) was the main arsenic species in the early stage, and As(III) became dominant and was up 
to 3.4 μmol/L in the incubation of 20 d. It was assumed that the microbial communities capable 
of arsenic reduction were dominated at this time. In the final stage of incubation, the released 
arsenic in both group G and group S showed different degrees of fixation under the addition of 
humic acid. Different concentrations of humic acid led to different amounts of arsenic release. 
XRD results showed that the transformation of arsenic-bearing ferrihydrites was relatively 
higher in group S, with goethite the dominant secondary mineral in both groups. Redundancy 
analysis (RDA) indicated that the addition of arsenic and humic acid influenced the overall 
succession of microbial community composition. Comamonadaceae, Desulfobacteraceae, and 
Burkholderiaceae became the predominant populations in group G, while populations of 
Pseudomonadaceae, Comamonadaceae, and Burkholderiaceae were dominated in group S. 
[Conclusion] The amendments of different concentrations of humic acid into arsenic-bearing 
ferrihydrites led to differentiated successions of microbial communities, which might play 
different effects on iron mineral transformation and arsenic release. 
Keywords: high arsenic groundwater; dissolved organic matter; humic acid; arsenic-bearing 
ferrihydrites; microbial community 
 
 

砷(arsenic, As)是一种有毒的非金属元素，

在自然界中主要以矿物的形式存在于雄黄、砷黄

铁矿等矿物中。在水岩相互作用下，地层中的砷

会溶解进入地下水系统中，形成高砷地下水(As
浓度>10 μg/L)。长期饮用高砷水会引起皮肤癌、

肾癌等各种疾病，严重威胁人类的健康。因此，

高砷地下水问题已在世界范围内得到广泛关注[1]。 
在砷的迁移转化机制中，还原型地下水中的

砷主要来源于微生物参与有机质降解过程中对

沉积物中铁的氧化物矿物的还原性溶解，溶解性

有机质(dissolved organic matter, DOM)在其中起

着关键作用。腐殖酸(humic acid, HA)是自然界中

常见的 DOM，也是高砷地下水中最主要的

DOM。目前研究表明 HA 在砷的迁移中可能起

到的作用包括：(1) 与砷竞争矿物表面吸附位

点，促进砷从矿物表面释放 [2]；(2) 与砷形成

HA-As-Fe 络合物，降低砷的溶解性[3]；(3) 作为

微生物的碳源或电子供体(穿梭体)，促进微生物

介导的砷释放[4-5]；(4) 加入水铁矿中抑制矿物转

化，从而抑制砷的释放[6]。另外，由于 HA 含有

的氨基、羧基等多种基团可作为有毒金属离子的

潜在结合位点，可以有效吸附金属离子[7]。由此

可见，HA 在介导砷的迁移转化中存在多重复杂

作用。 
HA对微生物铁还原和矿物转化也存在不同

的影响。研究表明，当溶解的 HA 浓度超过 5 mg 
C/L 时，微生物和铁氢氧化物矿物之间就会发生

电子穿梭；当 HA 浓度为 25 mg C/L 或更高时，

HA 的电子穿梭作用达到饱和[8]。另外，在添加

磷酸盐的高浓度铁氧化物矿物中，少量加入的

HA 几乎全部吸附在矿物表面；在 HA 浓度较高

时，部分 HA 进入水相，并且仅当溶解的 HA 浓

度在 0–240 mg/L 时，存在电子穿梭体作用[9]。

铁矿物的还原溶解过程中也伴随着矿物的转化。

吸附态亚铁和微生物均会促使水铁矿发生转化，

并且其浓度和种类也会促使次生矿物的种类发

生改变[10-12]。在最近的研究中，HA 的存在被证

明会阻碍铁矿物的转化，并由于 As(V)在(次级)
铁矿物中的结构中掺入较少，从而导致更多的

As(V)释放[13]。 
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近年来，高砷含水层中微生物介导的地球化

学过程在砷迁移转化中的重要作用也得到了广

泛的关注和认识[14]。随着含水层中氧化还原条

件的改变，功能微生物群落包括异化砷酸盐还原

菌、异化铁还原菌、硫酸盐还原菌等可能依次转

变为高砷地下水系统中的优势群落，它们也可以

协同发生作用，直接或间接介导砷的转化[15]。

已有研究证实，HA 可以通过控制原位微生物群

落的多样性和功能来影响含水层中砷的生物地

球化学过程[16-17]。但是，目前的研究多集中在单

一浓度的 HA 下微生物群落介导砷迁移释放的

研究，对于不同 HA 浓度下原位高砷含水层中的

关键微生物群落对砷迁移的影响研究较少。因

此，本研究在对原位高砷样品中的铁还原功能微

生物群落富集的基础上，构建室内微宇宙体系，

将富集菌群加入含砷水铁矿—HA体系中进行厌

氧培养，通过分析体系中砷形态、铁形态及它们

浓度的变化，结合高通量测序技术和矿物表征，

探究不同 HA 浓度下参与含砷水铁矿转化的微

生物类群组成和丰度变化及对砷释放的影响，预

测原位高砷环境中功能微生物群在参与有机质

—含砷铁矿物转化和砷释放中的功能。 

1  材料与方法 
1.1  高砷含水层中铁还原功能菌群的富集 

选取高砷地下水样品砷浓度为 433 μg/L，选

取的沉积物样品为高砷区深度 16 m 的样品，其

砷含量为 28 mg/kg。分别用 IRM 培养基(iron 
reduction medium, 液体培养基成分为：KCl 0.1 g/L，
NH4Cl 1.5 g/L， NaHCO3 2.5 g/L， NaH2PO4     
0.6 g/L，酵母膏 0.5 g/L，乳酸钠 20 mmol/L，柠

檬酸铁 20 mmol/L，培养基 pH 为 6.7)筛选分离

厌氧铁还原功能微生物群落，得到 2 份富集产

物，如图 1A 所示，并且 2 种富集产物铁还原功

能存在差异，如图 1B 所示。将分离得到的铁还

原菌富集产物，用除氧灭菌的生理盐水清洗菌体

3–5 次后，加入 HA-含砷水铁矿实验体系。 

1.2  含砷水铁矿-HA 的合成 
水铁矿的合成方法主要参考标准方法[18]。

用去离子水离心清洗合成的水铁矿沉淀 3 遍以

去除多余的盐分。于厌氧手套箱[COY, 天美仪

拓实验室设备(上海)有限公司]中用除氧灭菌的

纯水配制含砷水铁矿(As:Fe=0 和 0.1)，并包上锡

箔纸避光，使之在手套箱中且黑暗条件下保持搅

动 24 h。配制 HA 饱和溶液[19]，再稀释得到相应

终浓度(0、1.5、7、14 mg C/L)的 HA 母液。将

已搅拌 24 h 的含砷水铁矿溶液与不同浓度 HA
母液混合得到 4 种 HA 浓度的(As)Fh-HA 混合

液，再置于手套箱中黑暗条件下搅拌 24 h。 

1.3  微宇宙体系的构建和运行 
本研究在 100 mL 厌氧瓶进行，在合成的含砷水

铁矿-HA 体系中加入 10 mmol/L HEPES，10 mmol/L
乳酸钠和铁还原富集产物(约 3.6×107 cell/mL)。
体系中终 Fe(Ⅲ)为 12 mmol/L，As(V)浓度为  
1.2 mmol/L。每个实验组设置 3 组平行，另外设

置非生物对照组，接种后用胶塞铝盖将厌氧瓶密

封完全，外层包裹锡箔纸，再将其放置于摇床中

30 ℃、120 r/min 保持不间断振荡反应。 
于添加铁还原菌富集产物后的第 1、3、    

5 天，之后每 7 d 进行取样，总周期为 50 d。每

次取样全程严格在厌氧手套箱中进行。取悬浊

液离心(7 000×g, 10–15 min)，得到的上清液使

用 0.22 μm 硝化纤维膜过滤，一部分用于溶液态

形态砷的测试，另一部分上清液再用 0.8 mol/L 
HCl 酸化处理后用于测试溶液态 Fe(II)；取一份

离心下层沉淀使用 2 mL 0.4 mol/L 的盐酸酸化

10 min 后再次离心，取上清液用于测试吸附态

Fe(II)。取初始悬浊液和反应 50 d 末期样品经离

心(7 000×g, 10–15 min)，取下部沉淀冷冻干燥，

用于 X-射线衍射测试。 
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1.4  理化参数测试和微生物群落结构分析 
铁形态的测试采用 Ferrozine 染色、酶标仪

(赛默飞世尔科技有限公司)测试 562 nm 处吸光

度得到。形态砷含量使用液相-原子荧光(北京海

光仪器有限公司)测试。矿物的微观形态观察采

用中国地质大学(武汉)生物地质与环境地质重

点实验室的环境扫描电子显微镜 (Hitachi 公

司)。晶相结构的分析采用中国地质大学(武汉)
材料与化学学院的 X-射线衍射仪 2 (布鲁克科

技公司)。 
使用土壤 DNA 提取试剂盒 Fast DNA Spin 

Kit for Soil (Qbigene)对反应初期和末期悬浊液

样品的微生物群落 DNA 进行提取，经 DNA 质

量和浓度检测后(Thermo Scientific)，进行 16S 
rRNA 基因高通量测序(诺禾致源生物信息科技

有限公司)。得到的原始数据在生物信息学服务

器按照如下步骤进行分析：(1) 将原始下机数据

进行过滤，获得 clean 数据；(2) 提取出非重复

的序列，降低分析过程中间的冗余计算量；(3) 
去除单序列；(4) 按照相似性对分类操作单元

(operational taxonomic unit, OTU)进行聚类，在聚

类过程中去除嵌合体序列，获得 OTU 代表序列；

(5) 将 OTU 代表序列与数据库进行比对，获得

OTU 物种注释信息。原始序列被存放在 NCBI
序列数据库中(序列号：PRJNA954693)。 

对微生物群落组成进行 α 多样性分析，包括

Chao1 、 Richness 、 Shannon 、 Simpson 和

Equitability 指数。其中，Chao1 常用来估计物种

总数，Chao1 值越大代表物种总数越多；Richness
指数反应的是实际 OTU 丰富度；Shannon 和

Simpson 指数均是用来估算样本中微生物多样

性的指数，Shannon 值越大，说明群落多样性越

高，而 Simpson 值越大，说明群落多样性越低。

Equitability 用来表征群落均匀度。使用 R Studio
中的 vegan 包进行冗余分析(redundancy analysis, 

RDA)，即约束化的主成分分析，探究体系中水

化条件变化与微生物群落之间的相关性。使用

SPSS 25 进行相关性分析。 

2  结果与讨论 
2.1  不同浓度 HA 影响下含砷水铁矿中砷

的转化释放 
微宇宙体系中液相砷形态变化如图 1 所示，

2 种铁还原菌富集物作用下液相砷迁移有明显

差异。由于制备 HA-含砷水铁矿过程中，后加入

的腐殖酸会与砷竞争铁矿物表面的吸附位点[2]，导

致在砷铁共沉淀体系中未与铁结成稳固化学键的

砷进入液相，因此反应初期均有约 0.55 μmol/L 的

As(V)进入液相，且HA浓度越高，初期液相As(V)
浓度越高。地下水样品组(G 组)中液相 As(V)在
前 7 d 内逐渐升高(0.6–0.9 μmol/L)，之后较为稳

定，且液相 As(V)浓度与体系中 HA 浓度呈反

比；体系中 As(III)一直呈现低浓度游离态

(0.01–0.05 μmol/L)，不同 HA 浓度组之间差别不

大，推测地下水样品组群落主要以铁还原功能的

群落占优势。总体来说，G 组中液相砷主要形态

为 As(V)，30 d 后 As(V)随着矿物转化而被重新

固定，浓度降至 0.40–0.74 μmol/L。沉积物样品

组(S 组)随着含砷水铁矿的还原性溶解，液相中

As(V)量持续升高，7 d 左右达到峰值约 1 μmol/L，
而后逐渐降低。此时不同 HA 浓度下 As(V)释放

量差距不大，大致是 HA=14>1.5=7 mg C/L。S
组中反应前期液相 As(III)浓度几乎为 0，但当反

应到达 30 d 时 As(III)浓度增至高达 3.4 μmol/L，

不同 HA 浓度下 As(III)释放量为 HA=14>1.5>  
7 mg C/L，后期S组中液相主要砷形态为As(III)，
由此推测具有砷还原功能的群落在实验中期逐

渐占得优势地位，将液相中游离的 As(V)还原，

又将矿物中的As(V)还原为As(III)进一步释放到

液相中。当反应达到 45 d 时，与不添加 HA 的体 
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图 1  微宇宙体系中液相砷浓度随时间变化 
Figure 1  Aqueous phase As speciation in groundwater-enrichment batches or sediment-enrichment batches 
under different HA addition, The error bar represents the standard deviation between the results of the three 
parallel experiments. A: Groundwater As(Ⅲ). B: Sediment As(Ⅲ). C: Groundwater As(Ⅴ). D: Sediment As(Ⅴ). 
E: Groundwater As(T). F: Sediment As(T). 
系相比，G 组和 S 组中液相砷在添加 HA 下均呈现

不同程度的固定。从图 1E、1F 中看出，G 组液相

总砷在添加 HA 时从 0.75–0.93 μmol/L 下降至

0.4–0.5 μmol/L，S 组液相总砷在添加 HA 时从
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1.0–3.4 μmol/L 下降至 0.2–2.3 μmol/L，可见 S
组的砷形态变化幅度较大(0.3–3.5 μmol/L)。且 S
组在不同 HA 浓度下的砷固定程度差异与 G 组

不同，G 组的砷固定程度基本随 HA 浓度增大而

增大，而 S 组则不成类似的正相关关系，在 HA
为 7 mg C/L 时砷释放量最低。HA 浓度与 S 组

中砷固定程度并不成一致的正相关关系，推测

HA 浓度的进一步增加，一方面提高了微生物砷

铁还原速率，但另一方面 HA 会与释放的液相砷

铁形成三元络合物，这类三元络合物的尺寸大于

研究中证实的 HA 平均尺寸 210–280 nm[20]，因

此在液相砷测试时(样品过 0.22 μm 滤膜)很有可

能被过滤掉而造成砷浓度的损失；此外，次生矿

物转化过程中对砷的吸附也会导致砷的释放量

降低[21]，但高浓度的 HA 也会导致有大量的 HA
包裹在矿物表面抑制矿物转化[22]，并与砷竞争

吸附导致 As(III)释放量较高。末期添加 HA 组相

比无 HA 组液相砷含量明显下降，可能是由于

矿物的还原溶解过程，易导致砷被砷铁比更大

的次生矿物强烈吸附[23]，或是含羧基的有机碳

会与矿物以更高的结合度存在[24]，从而固定更

多的砷。 
2.2  不同 HA 浓度影响下含砷水铁矿的铁

还原和矿物转化 
随着反应的进行，G 组和 S 组铁还原趋势缓

慢上升，并在 30 d 左右达到稳定状态(图 2)，其 

 
图 2  微宇宙体系中吸附态 Fe(II)含量变化 
Figure 2  The variation of adsorbed Fe(II) concentrations in groundwater enrichment-ferrihydrites (A), 
sediment enrichment-ferrihydrites (B), groundwater enrichment-As-bearing ferrihydrites (C) and sediment 
enrichment-As-bearing ferrihydrites (D). The error bar represents the standard deviation between the results of 
the three parallel experiments. 
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中含砷水铁矿体系中铁还原量较高，为 0.27– 
0.35 mmol/L (图 2C、2D)。相比于 G 组，S 组的

铁还原量更高且速率更快，在反应进行到 30 d 左

右开始检测到液相 Fe(II) (约 0.19 mmol/L)，而 G
组则未检出液相 Fe(II)。不同浓度 HA 体系中吸

附态 Fe(II)含量不同，但 G 组和 S 组呈现出相同

的趋势，即随着 HA 浓度增高铁还原量也升高

(HA 为 7 mg C/L 时铁还原量较高)，而当 HA 继

续升高到 14 mg C/L 时吸附态 Fe(II)含量较低。

已有研究指出加入低浓度 HA 与铁还原量成正

比[9]，这说明 HA 促进铁还原过程。 
从反应 50 d 样品 X- 射线衍射 (X-ray 

diffractometer, XRD)结果对比来看(图 3)，矿物转

化结果均以针铁矿 (goethite) 为主，纤铁矿

(lepidocrocite)、磁铁矿(magnetite)为辅，这与多项

研究中对水铁矿在微生物参与的砷铁还原作用下

矿物转化结果相类似[25-26]。沉积物砷添加组中水

铁矿转化明显受到抑制，已有研究表明，Fe/As 的

摩尔比和砷的种类强烈地影响了铁氧化物矿物

的形态和矿物之间的催化转化[27]。而地下水组 
 

 
 

图 3  高砷地下水组和沉积物组在不同 HA 浓度下矿物转化 XRD 谱图 
Figure 3  XRD diffraction patterns of the precipitant under different concentrations of HA in groundwater 
enrichment batches and sediment enrichment batches. A: Groundwater-Fh. B: Groundwater-Fh-As. C: 
Sediment-Fh. D: Sediment-Fh-As. 
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矿物转化程度均较低，铁还原趋势较平缓且砷

释放不明显，后期又逐渐固定化，推测地下水组

的富集菌群整体铁还原功能较弱，前期矿物的还

原性溶解受到抑制，一部分新生的次级矿物吸附

液相中的 As(V)，导致矿物的砷铁比增大[23]，导致

终产物的矿物转化未完全。不同 HA 浓度下，矿

物转化程度也存在差异，在 HA 为 7 mg C/L 时转

化程度最高，而 HA 为 1.5、14 mg C/L 时转化程

度较低，这也说明 HA 的浓度也会对铁氧化物矿

物的还原溶解重结晶过程造成不同程度的影响。 
在 40 d 的培养期中，G 组在不同浓度 HA

体系中吸附态 Fe(II)前 20 d 内逐渐升高，后趋于

稳定(约 0.3 mmol/L)，体系中几乎没有液相 Fe(II)
生成(0.01 mmol/L)。由于未发生砷还原，液相砷

形态以 As(V)为主，As(T)浓度与 As(V)浓度呈显

著正相关(r=0.983, P≤0.01)。 
在没有 HA 的体系中(图 4A)，吸附态 Fe(II)

与液相 As(V)的浓度均呈现持续逐步上升趋势，

即随着铁还原的进行，As(V)释放进入液相；而

当 HA 存在时(图 4B、4D)，前期液相中 As(V)
的释放趋势与水铁矿的还原溶解相一致，后期液

相 As(V)的浓度后期整体呈下降趋势，但不同

HA 浓度下(HA 为 1.5、7、14 mg C/L)铁还原量

和 As(V)固定量差别不大。 
 

 
 

图 4  高砷地下水实验组中不同 HA 浓度下砷铁形态变化 
Figure 4  The co-variation of liquid phase Fe(II), adsorbed Fe(II), liquid phase As(III) and As(V) under HA 
concentrations of 0 mg C/L (A), 1.5 mg C/L (B), 7 mg C/L (C) and 14 mg C/L (D) in groundwater enrichment 
batches. The error bar represents the standard deviation between the results of the three parallel experiments. 
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在 S 组中，吸附态 Fe(II)与液相 Fe(II)的浓

度均随着微生物铁还原反应逐步升高后达到

稳定(图 5)，分别为 0.25–0.40 mmol/L 和 0.01– 
0.25 mmol/L ， 并呈现显著正相关 (r=0.923, 
P≤0.01)。由于发生了较明显的砷还原现象，液

相中 As(V)与 As(III)呈现负相关。吸附态 Fe(II)
与 As(III)呈显著正相关(r=0.820, P≤0.01)，与

As(V)负相关，这说明铁还原和砷还原可能同时

发生并相互促进[28-30]。 
在不同 HA 浓度下，砷、铁形态的相关性存

在差异。图 5A 显示吸附态 Fe(II)与液相 As(III)
的浓度均呈现持续逐步上升趋势，呈正相关；而

图 5B–5D 中由于 HA 的作用导致液相 As(III)的
浓度后期整体呈下降趋势，这与吸附态 Fe(II)后
期浓度趋势相反，结合前面 XRD 表征结果，这

可能是由于 HA 的存在加速了次级矿物的形成，

导致了砷的再固定。 

2.3  参与砷释放和矿物转化的微生物群落

多样性和组成的变化 
基于群落 α 多样性可以看出(表 1)，原始 S 

 

 
 

图 5  沉积物实验组中不同 HA 浓度下砷铁形态变化 
Figure 5  The co-variation of liquid phase Fe(II), adsorbed Fe(II), liquid phase As(III) and As(V) under HA 
concentrations of 0 mg C/L (A), 1.5 mg C/L (B), 7 mg C/L (C) and 14 mg C/L (D) in sediment enrichment 
batches. The error bar represents the standard deviation between the results of the three parallel experiments. 
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组富集菌群的多样性大于 G 组，Richness 指数

633>598，Shannon 指数 6.27>5.45。随着反应进

行到 20 d 左右，G 组中 Chao1 指数为从 650.1
增至 918.7–2 228.9 (平均值 1 986.1)，S 组中

Chao1 指数为从 638.8 增至 954.4–1 918.7 (平均

值 1 243.2)，即 2 组中群落丰富度均显著提高。

与原始富集菌群的 Shannon 指数(G 组 5.45，S
组 6.27)相比，反应后有砷组群落多样性均降低，

而无砷组 G 组群落多样性增高而 S 组减少。HA
的加入使含砷水铁矿组中的群落多样性降低。在

不同浓度的 HA 组，HA-1.5 样点以及 HA-7 样点

群落多样性、均匀度相对较高，Shannon 指数在

3.72–4.69，Equitability 指数在 0.473–0.698。另

外，对砷、铁形态变化与多样性指数的相关性进

行分析，发现有砷 S 组液相 Fe(II)与 Richness 指

数呈显著正相关(r=0.924, P≤0.05)，与 Shannon
呈显著负相关(r=–0.932, P≤0.05)，说明液相 Fe(II)
浓度对群落的丰富度和多样性存在影响。 

从微宇宙体系群落组成变化图可以看出(图
6)，起初高砷地下水和沉积物中铁还原富集产物

在门水平上主要为 Proteobacteria、Firmicutes 和

Bacteroidetes，在 G 组和 S 组中占比分别为 28%、

43%、23%和 31%、55%、10%。在科水平上，

均 以 Veillonellaceae 、 Porphyromonadaceae 、

Lachnospiraceae 为主，其中高砷地下水铁还原

功能富集产物以 Aeromonadaceae 为特殊优势菌

群 ， 沉 积 物 铁 还 原 功 能 富 集 产 物 以

Shewanellaceae 为特殊优势菌群。这些菌群均已 
 
表 1  地下水组(G 组)和沉积物组(S 组) 20 d 前后微生物群落 α 多样性指数的变化 
Table 1  The alpha diversity of microbial community composition within different microcosm batches in day 0 
and day 20 
#Sample Chao1 Dominance Equitability Richness Simpson Shannon 

G Initial  650.1 0.927 0.591 598 0.073 5.45 

G HA-0 2 330.0 0.985 0.762 2 206 0.015 8.46 

G HA-1.5 2 118.1 0.946 0.598 1 997 0.054 6.55 

G HA-7 2 020.9 0.945 0.576 1 831 0.055 6.24 

G HA-14 2 145.4 0.951 0.568 1 913 0.048 6.19 

G HA-0 As 2 228.9 0.813 0.532 2 122 0.187 5.88 

G HA-1.5 As 918.7 0.383 0.248 773 0.617 2.38 

G HA-7 As 2 130.4 0.868 0.473 1 907 0.132 5.16 

G HA-14 As 1 996.4 0.644 0.395 1 777 0.356 4.26 

S Initial 638.8 0.929 0.622 633 0.071 6.27 

S HA-0 1 337.6 0.251 0.168 1 205 0.749 1.19 

S HA-1.5 1 089.9 0.949 0.542 955 0.051 3.72 

S HA-7 1 237.5 0.930 0.595 1 157 0.070 4.20 

S HA-14 1 150.9 0.955 0.571 956 0.045 3.92 

S HA-0 As 1 918.7 0.995 0.877 1 882 0.005 6.61 

S HA-1.5 As 1 289.6 0.947 0.698 1 489 0.058 4.69 

S HA-7 As 954.4 0.885 0.461 742 0.115 3.05 

S HA-14 As 967.3 0.865 0.468 784 0.135 3.12 



 

 

 

田雪歌等 | 微生物学报, 2023, 63(6) 2147 

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

 
图 6  不同浓度 HA 及砷影响下地下水和沉积物实验组在门水平(A)和科水平(B)群落组成变化 
Figure 6  Variation of microbial community composition at phylum level (A) and family level (B) in 
groundwater batches and sediment batches with different concentrations of HA addition. 
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在相关文献中查明具有铁氧化还原功能[31]，其

中 有 文 献 指 出 Aeromonadaceae 和

Shewanellaceae 多以兼性厌氧菌为主，可以进行

异化铁还原，并参与硝酸盐、硫酸盐还原等[32-33]，

侧面印证在氧气含量较低的地下水和沉积物中

菌群的功能特征。 
随着反应进行到 20 d 左右，S 组门水平群落

仍以 Proteobacteria、Firmicutes 和 Bacteroidetes
为主，而 G 组中群落在门水平上以 Proteobacteria
占绝对优势。同时，2 组中均出现了 2%–12%比

例的 Actinobacteria。 
在科水平上，群落组成和相对丰度也发生较

大 差 异 。 G 组 中 起 初 占 优 势 的 荆 芥 科

(Veillonellaceae)、卟啉科(Porphyromonadaceae)、
气单胞菌科(Aeromonadaceae)相对丰度均有所

下 调 ， 无 砷 添 加 时 Comamonadaceae 、

Enterobacteriaceae、Burkholderiaceae 的相对丰

度 增 加 ( 增 幅 5%–60%) ， 有 研 究 指 出

Enterobacteriaceae 可以转运不溶的铁和可溶的

亚铁[34]，且 Burkholderiaceae 中的罗尔斯通属

(Ralstonia)与铁氧化还原关系密切[35]。其中添加

HA 时群落组成更加多样，Veillonellaceae、肠杆

菌科 (Enterobacteriaceae)、Comamonadaceae、
Burkholderiaceae、诺卡迪亚科(Nocardiaceae)等
的相对丰度均在 5%–19% ；而有砷添加时

Comamonadaceae 的相对丰度则呈较优势地位

(占 51%–68%)，有研究说明 Comamonas 在厌氧

条件下可以利用铁水合物、针铁矿等作为末端电

子受体进行铁还原[36]。 
S 组无砷添加时，随着起初占优势地位的

Veillonellaceae、毛螺菌属(Lachnospiraceae)、希

瓦 氏 菌 属 (Shewanellaceae) 相 对 丰 度 下 降 ，

Porphyromonadaceae 、 柄 桿 菌 科

(Caulobacteraceae)优势科则明显居于较优势地

位，在不同浓度 HA 下均呈现群落组成多样化且

占比平衡，这与 G 组类似；而砷的添加导致

Veillonellaceae 、 Comamonadaceae 、

Pseudomonadacea 的相对丰度提高。在群落组成

变化过程中，Pseudomonadaceae、Shewanellaceae
的相对丰度则保持稳定，这些均是较典型的砷还

原菌[31,37-38]。 
另外，不同 HA 浓度下群落组成与丰度差 

异较为明显。在高砷地下水砷添加组中，HA 为   
1.5 mg C/L 时 Veillonellaceae 的相对丰度达到约

27%，而其余 HA 浓度下此优势科相对丰度均仅

约 4%–6%，有研究证实 Veillonellaceae 中的

Sporomusa 属能进行铁还原[39]。在沉积物砷添加

组中，HA 为 1.5 和 7 mg C/L 时 Comamonadaceae
的相对丰度达到约 40%，而 HA 为 1.5 和       
7 mg C/L 时此优势科相对丰度仅约 4%。有文献

指出Comamonas可利用HA加速铁还原进程[40]，

当 HA 浓度达到 7 mg C/L 时，其相对丰度明显

增多，此时铁还原效率较高。也有文献指出

Comamonas 含有砷还原酶[41]，推测这可能也是

加速进入砷还原进程的原因之一。 
RDA 分析显示了微宇宙体系中砷铁浓度变

化和群落组成变化之间的关系。如图 7 所示，G
组中第 1 排序轴与第 2 排序轴解释度分别为

80.49%和 8.06%，S 组中解释度分别为 80.46%
和 15.53%。G 组中砷铁形态之间均呈现正相关，

群落分布主要受到 As 的影响，无砷组的关键微

生 物 群 落 包 括 Enterobacteriaceae 和

Burkholderiaceae ， 而 有 砷 组 优 势 群 落 为

Comamonadaceae。S 组中 As(III)浓度与液相、

吸附态 Fe(II)呈现正相关，群落分布主要受到HA
的 影 响 ， 无 HA 组 的 关 键 微 生 物 群 落 为

Pseudomonadaceae ， 而 有 HA 组 则 以

Comamonadaceae、Burkholderiaceae 为优势群

落。总的来说，砷和 HA 对高砷含水层中的砷铁

功能群落组成变化具有显著影响。 
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图 7  科水平下地下水(A)和沉积物(B)的 RDA 分析 
Figure7  Redundancy analysis of microbial community groundwater batches (A) and composition in sediment 
batches (B) at the family level. Fe(II)(l) and Fe(II)(ab) represent the liquid phase Fe(II) and adsorbed state Fe(II), 
respectively. 
 

3  结论 
高砷地下水和沉积物中富集得到的铁还原

功能菌落具有明显差异。与地下水富集群落组相

比，沉积物组的铁还原量较高且速率较快，但铁

矿物转化结果均以针铁矿为主。液相砷迁移转化

在 2 组中存在明显差异，地下水组液相中 As(V)
含量先上升后趋于稳定，As(III)一直呈现低浓度

游离态，实验中期体系中的优势微生物群落主要

以具有铁还原功能的群落 Comamonadaceae、
Desulfobacteraceae 为主。沉积物样品组前期

As(V)量持续升高，7 d 左右达到峰值约 1 μmol/L
后逐渐降低，20 d 左右 As(III)产量增加高达 
3.4 μmol/L，群落组成显示具有砷铁还原功能、

能 够 利 用 HA 进 行 电 子 穿 梭 功 能 的 群 落

Comamonadaceae 、 Burkholderiaceae 、

Pseudomonadaceae 在实验中期占得优势地位。

砷和 HA 分别对地下水和沉积物的关键微生物

群落组成产生主要影响。在不同浓度 HA 作用

下，地下水组中砷的释放与矿物转化程度和 HA

浓度呈正比，而沉积物组中则在 HA 为 7 mg C/L
时矿物转化程度最高而砷释放量最低。反应末期

随着次级矿物的生成，液相中的砷被重新固定。

总的来说，在 HA-微生物群落-含砷水铁矿体系

中，不同浓度的 HA 会对铁矿物转化和高砷含水

层关键微生物群落的组成产生不同影响，从而造

成不同程度砷的迁移转化。研究结果可以为进一

步预测原位高砷环境中关键微生物群在参与有

机质—含砷铁矿物转化和砷转化释放中的功能

提供依据。 
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