
书书书

王娟娟，刘玲玲，金　婷，等．设施输液管道淤堵物的微生物铁还原特征［Ｊ］．江苏农业科学，２０１６，４４（１２）：５０９－５１３．
ｄｏｉ：１０．１５８８９／ｊ．ｉｓｓｎ．１００２－１３０２．２０１６．１２．１５１

设施输液管道淤堵物的微生物铁还原特征

王娟娟，刘玲玲，金　婷，杨　静，盛海君
（扬州大学环境科学与工程学院，江苏扬州２２５００９）

　　摘要：结合理化分析、矿物分析与微生物方法，研究水肥一体化设施管道淤积物样品铁还原潜势及对铁氧化物存
在的影响。结果表明，样点ＦＳ１与样点ＦＳ２的水样均为弱酸性，接近６，而样点 ＦＳ１的含铁量与铁还原潜势均高于样
点ＦＳ２；添加外源有机碳源对样品的三价铁还原速率有促进作用，其中以乳酸促进作用最为明显，甲酸对体系的铁还
原速率的促进作用则较小。不同样品对有机碳源的反应有差异，可能与微生物组成及铁氧化物成分不同有关。外加

碳源培养后，与铁还原有关的微生物明显富集，以地杆菌属（Ｇｅｏｂａｃｔｅｒｓｐ．）、脱硫芽孢弯曲菌属（Ｄｓｕｌｆｏｓｐｏｒｏｓｉｎｕｓｓｐ．）
及脱亚硫酸菌属（Ｄｅｓｕｌｆｉｔｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ）为代表。由结果可知，可以通过调节管道的氧化还原状态及选择有机碳源种类，
加速氧化铁的还原溶解，从而缓解管道淤堵。
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　　铁（Ｆｅ）是地球上较丰富的金属元素，铁的循环影响各种
地球化学及生物化学过程。微生物通过参与调控铁元素的氧

化或还原，为其生长提供能源，微生物参与的铁循环过程受到

越来越多的关注［１］。铁在自然界中主要存在形态为二价［Ｆｅ
（Ⅱ）］与三价［Ｆｅ（Ⅲ）］，前者可以通过化学过程与微生物作
用使铁氧化生成Ｆｅ（Ⅲ）氧化物。这类氧化铁常见于富铁的
土壤、矿山、湿地以及工业系统如管道等［２－４］。微生物铁氧化

物的形成与去向具有重要的生态意义［５］。一方面，铁的氧化

与还原过程存在电子的转移，影响着其他地球化学循环；另一

方面，铁氧化物因其比表面积大并带有电荷，对环境中各种重

金属及有机污染物有较强的吸附固定能力。铁氧化作用消耗

氧气，从而形成微厌氧环境，为异化还原微生物生长提供环境

条件。氧化铁的存在为铁还原微生物提供电子受体，用于厌

氧呼吸。铁氧化物的形态与种类影响异化还原过程［６］，而异

化铁还原过程则会促使铁形态发生改变［７］。

自然界中三价铁的还原主要通过异化还原过程进行，常

见于淹水土壤、底泥及其他地下环境等［８］。异化铁还原是指

微生物利用细胞外三价铁为末端电子的受体，通过氧化作为

电子供体的有机物将 Ｆｅ（Ⅲ）还原为 Ｆｅ（Ⅱ），获得能量以维
持生长。微生物异化还原铁利用多种有机酸作为电子供体与

碳源，因而对主要元素的地质环境循环，尤其是碳循环有着深

刻的影响。甚至有研究认为，微生物铁还原是地球上最早将

有机碳转化为二氧化碳的过程［９－１０］。铁还原过程还可耦联

有机物的氧化降解，包括氯代有机物、偶氮染料等，并影响到

一些重金属和有毒元素的形态［１１－１４］，因而在环境污染与修复

领域受到越来越多的关注。

参与铁氧化过程的微生物在形态与分类学上各异。已知

分离菌种包括嗜热、嗜酸与嗜碱的细菌与古菌［１０］。其中，研

究较为广泛的代表性菌属有地杆菌属（Ｇｅｏｂａｃｔｅｒ）、希瓦氏菌
属（Ｓｈｅｗａｎｅｌｌａ）、金属还原地杆菌（Ｇｅｏｂａｃｔｅｒｍｅｔａｌｌｉｒｅｄｕｃｅｎｓ）
ＧＳ－１５是首次分离的异化铁还原细菌，在 Ｆｅ（Ⅲ）还原的过
程中同时分解苯和甲苯等芳香族化合物［１５］。此类细菌常使

用小分子脂肪酸如甲酸、乙酸、乳酸及 Ｈ２等。其主要反应式
如下：

ＣＨＣＯＯ－＋２Ｆｅ３＋＋Ｈ２Ｏ→ＨＣＯ３
－＋２Ｆｅ２＋＋２Ｈ＋； （１）

ＣＨ３ＣＯＯ
－＋４Ｆｅ３＋＋２Ｈ２Ｏ→２ＨＣＯ３

－＋８Ｆｅ２＋＋９Ｈ＋；（２）
ＣＨ３—ＣＨＯＨ—ＣＯＯ

－＋４Ｆｅ３＋＋２Ｈ２Ｏ→ＣＨ３ＣＯＯ
－＋ＨＣＯ３

－＋
４Ｆｅ２＋＋５Ｈ＋。 （３）
　　在水肥一体化设施栽培中，管道淤堵是较为常见的问题，
而在铁含量较高的情况下，氧化铁的形成往往是形成管道淤

堵的直接因素［４］。因其产生速度较快［１６］，清理和修复工作较

为困难。异化还原细菌可利用氧化态铁作为电子受体，同时

导致铁氧化物的还原与溶解。因此，研究不同条件下铁氧化

还原，对于调控铁氧化物的去向、清除管道淤堵具有重要意

义。本研究比较２个样点的排水管道中的不同铁氧化的微生
物还原潜势以及参与铁还原的主要微生物群落，以探明不同

样品中铁还原的影响因子，为了解水肥一体化设施管道环境

中铁氧化物的存在与转移规律提供理论依据。

１　材料与方法

１．１　样品采集
本试验共设定２个区域（ＦＳ１、ＦＳ２），各２个样点（ＦＳ１Ａ、

ＦＳ１Ｂ、ＦＳ２Ｃ、ＦＳ２Ｄ），采集管道内水样与淤堵物（主要为铁氧
化物）。样品采集用严格的灭菌设备与方法。铁氧化物用不

锈钢药匙收集，存入无菌离心管内。分２份保存：用于室内培
养以及铁氧化物矿物分析的样品存放于冷却箱内，而用于常

规ＤＮＡ分离的样品则立刻用干冰冷冻保存。同时，采集水
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样，１份冷藏保存，用于室内培养；１份用０．２μｍ聚偏二氟乙
烯（ＰＶＤＦ）膜过滤，分别用５０％硝酸或５０％盐酸酸化，用于测
定水样铁及其他元素含量。

１．２　培养试验
对于铁还原潜势测定，样品处理过程均为严格无菌厌氧

操作，在厌氧箱内进行。每个样品称取５ｇ铁氧化物，加同地
点采样的水样（经吹氮气去氧处理）至体积７５ｍＬ，于密封血
清瓶内混匀。分别添加甲酸、乙酸及乳酸，使得最终浓度为

１０ｍｍｏｌ／Ｌ。另设不加任何碳源的对照（预试验结果表明，加
入杀菌剂与否与常规对照相比没有明显区别，因而为操作安

全方便，对照只使用不加碳源不加杀菌剂处理）。对照与处

理各重复３次，在室温（２５℃）下避光培养。隔０～３ｄ从各
处理中取１ｍＬ混合培养液，过滤后测定样品 ｐＨ值及二价铁
含量变化，持续采样至４周以后。
１．３　理化分析与测定

常规理化性质包括ｐＨ值、温度、含氧量、电导率等，在现
场用便携式电极测定。

铁氧化物矿物采用拉曼光谱分析，波长为５３２ｎｍ，物镜
为１００倍，获取时间为３００～１８００ｓ，光谱分辨率为６ｃｍ－１。

金属离子含量用电感耦合等离子体发射光谱仪（ＩＣＰ－
ＯＥＳ）及电感耦合等离子体质谱（ＩＣＰ－ＭＳ）测定。

铁元素测定用邻菲罗啉显色、紫外 －可见分光光度计测
定。硫酸根离子用氯化钡显色、紫外－可见分光光度计测定。
１．４　分子生物学测定

称取０．３ｇ样品用于ＤＮＡ提取，采用十六烷基三甲基溴

化铵－十二烷基硫酸钠（ＣＴＡＢ－ＳＤＳ）处理、酚－三氯甲烷－
异戊醇提取、异丙醇沉淀方法，具体操作步骤与条件见文献

［１７］。提取后的ＤＮＡ用通用细菌１６Ｓ基因片段引物２７Ｆ／１
４９２Ｒ扩增，巢式扩增采用通用引物３４１Ｆ（ＧＣ）与９０７Ｒ。扩增
后的产物用于变性梯度聚丙烯酰胺凝胶电泳（ＤＧＧＥ）。电泳
条件为１００Ｖ，６０℃，１６ｈ。回收主要条带，继续扩增，并送至
ＭａｃｒｏｇｅｎＩｎｃ测定基因片段序列。
１．５　数据分析

数据图表生成用 Ｅｘｃｅｌ或 ＳｉｇｍａＰｌｏｔ。方差分析用 ＳＰＳＳ，
其中Ｐ＜０．１为差异显著。用统计分析软件 Ｒ（Ｊａｃｃａｒｄ相似
度）来分析样品变性梯度凝胶电泳（ＤＧＧＥ）凝胶图谱的微生
物群落结构差异。

２　结果与分析

２．１　几个水样的理化性质
表１结果显示，几个样品总铁含量均较高，最高达

３２５０５ｍｇ／Ｌ，但２个样点之间差异明显；还原态铁与总铁之
间不存在相关性，以样品ＦＳ１Ｂ还原态铁比例最低，约占总铁
含量３８％，其他几个样品还原态铁比例则高达９０％ ～９５％；
所有样品的ｐＨ值介于５．１５～６．０６之间，均为弱酸；溶解氧
含量较高，ＦＳ１、ＦＳ２样品平均分别为１２．００、３．１５ｍｇ／Ｌ。虽然
样品的含氧量不低，其还原态铁含量仍较高，这可能与地下水

不断供给有关。溶解氧含量测定结果与总铁量成正比，样点

ＦＳ１平均值明显高于样品ＦＳ２。

表１　不同采样点管道水的基本理化性质

样品 ｐＨ值
Ｏ２含量
（ｍｇ／Ｌ）

全铁含量

（ｍｇ／Ｌ）
二价铁含量

（ｍｇ／Ｌ）
溶解氧含量

（ｍｇ／Ｌ）
温度

（℃）

ＦＳ１Ａ ５．１７ ２．７４ ３２５．０５ ２９５．１２ １１．５０ １９．３０
ＦＳ１Ｂ ５．１５ ３．７６ ３０７．１８ １１６．４８ １２．５０ １８．６０
ＦＳ２Ｃ ５．８５ ４．１１ ７４．８４ ７０．５６ ２．４０ １９．２０
ＦＳ２Ｄ ６．０６ １．９７ ７７．０７ ７１．１２ ３．９０ ２２．４０

２．２　外源电子供体对铁还原的影响
图１表明，所有样品在培养前２ｄ均未有铁还原过程发

生。其中，添加乳酸的样品 ＦＳ１Ａ自４ｄ开始有铁还原发生，
其还原性铁浓度为１１６．６ｍｇ／ｋｇ，到培养结束时，二价铁浓度
则达到５０７．５ｍｇ／ｋｇ。样品ＦＳ１Ｂ中的二价铁浓度自培养６ｄ
开始以平均每天１．４ｍｇ／ｋｇ的速率积累，并在培养结束时浓
度达到与样品 ＦＳ１Ａ接近；另１个采样点的２个样 ＦＳ２Ｃ与
ＦＳ２Ｄ的总铁还原速率则与样点１相近，不同的是在培养９～
１３ｄ其二价铁浓度增加较为缓慢，有１个短暂的滞后期。

图１－ｂ为添加外源乙酸后样品铁还原动态，可以看出，
对于样品ＦＳ１Ａ、ＦＳ１Ｂ、ＦＳ２Ｃ，在培养前２周内添加乙酸并不
影响铁还原；样品ＦＳ２Ｄ的Ｆｅ（Ⅱ）浓度在６～１１ｄ所增加，之
后变化较小；在１３ｄ时，样品 ＦＳ１Ａ与 ＦＳ２Ｃ中二价铁开始有
所增加，其中样品 ＦＳ１Ａ还原速率较高，在这段时间内，其增
加速率为１７．６ｍｇ／（ｋｇ·ｄ），最终达到３９７．２ｍｇ／ｋｇ。从增加
趋势看，样品 ＦＳ２Ｃ最高，ＦＳ１Ａ与 ＦＳ１Ｂ接近，而样品 ＦＳ２Ｄ
最低。

甲酸的增加（图１－ｃ）对样品体系铁还原过程影响较小，
其中样品ＦＳ１Ａ、ＦＳ１Ｂ与对照（图１－ｄ）几乎没有差异。样品

ＦＳ２Ｃ、ＦＳ２Ｄ只是在培养约１０ｄ后有一些变化，铁的还原速率
稍有 增 加，但 最 终 二 价 铁 浓 度 分 别 只 达 到 １７９．１、
２２４．９ｍｇ／ｋｇ，平均还原速度分别为１．６８、４．９９ｍｇ／（ｋｇ·ｄ）。
２．３　培养后体系ｐＨ值变化

与原始样品ｐＨ值（表１）相比，添加外源有机酸后体系
初始ｐＨ值略有提高，平均增加了０．２０（图２）。在培养１个
月后，各处理体系的 ｐＨ值有不同程度的提高。以乙酸与乳
酸处理较为明显。其中，添加乳酸后培养１个月的样品ＦＳ１Ｂ
ｐＨ值提高了１。而乳酸与乙酸的添加均使得样品ＦＳ１Ａ体系
ｐＨ值有所提高。这与铁还原过程释放 Ｈ＋似乎有些矛盾，然
而整体ｐＨ值变化并不明显。
２．４　参与铁还原过程的微生物丰度与多样性

对自然样品的微生物群落结果进行了 ＤＧＧＥ测定，并对
图像进行聚类分析。由图３可以看出，样品的微生物多群落
结果有明显的地域性，２个样点的样品各自聚为不同类群；相
对于样点ＦＳ２的２个样品（Ｃ与Ｄ），样点ＦＳ１的２个样品（Ａ
与Ｂ）之间相似度稍低，Ｊａｃｃａｒｄ相似系数仅为 ０．３，也就是两
者的微生物群落结构有３０％的相似度，而样品ＦＳ２Ｃ、ＦＳ２Ｄ则
达到４５％。
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　　为进一步了解可能参与铁还原过程的微生物，对于添加
外源有机酸培养后体系的主要细菌进行测序分析。结果表

明，几种丰度较大的细菌均为铁还原细菌种属。代表性的细

菌有地杆菌属（Ｇｅｏｂａｃｔｅｒｓｐ．）、脱硫芽孢弯曲菌属（Ｄｅｓｕｌｆｏｓ

ｐｏｒｏｓｉｎｕｓｓｐ．）以及脱亚硫酸菌属（Ｄｅｓｕｌｆｉｔｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ），这几类
占培养体系中细菌的大多数（图４）。而与原始自然样品相
比，微生物群落有一定变化，铁还原类细菌丰度（图４所示比
例）明显增加。
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３　讨论与结论

铁氧化物不仅影响到其他元素循环，还可以吸附钝化环

境中重金属、有机污染物等，因而受到越来越多的关注。铁氧

化物的还原作用在一定程度上决定着环境中铁氧化物的存

在。在中性及偏碱性条件下，自然环境中二价铁很容易被化

学氧化［１８］。而本试验样品ｐＨ值为５～６，这为微生物铁氧化
提供了有利条件，而其产物及代谢物质可能更利于异化还原

过程。虽然样点２溶解氧含量平均达３．１５ｍｇ／Ｌ，但样品中
二价铁的含量并不低。这一方面原因可能在于弱酸性ｐＨ值

减缓了化学氧化过程；另一方面可以归结于二价铁含量高的

水源补给作用。样品中相对较高的溶解氧含量也为微生物活

动尤其是氧化铁还原过程提供了充足的碳源。

添加外源有机碳对铁还原影响有所不同。总体而言，乙

酸与乳酸的加入提高了铁还原速率，而甲酸对体系铁还原速

率的影响可以忽略。其原因可能与原样品的微生物群落结构

有关，偏好甲酸的铁还原菌在样品中含量较低［８］，因而对整

个过程并无太大的促进作用。所有的处理均存在１个滞后
期，此期间微生物需要适应生长环境的变化，恢复到应有的活

动能力。滞后期长短可能与样品内铁还原微生物的组成与活

性有关。另外，原样品的铁氧化物矿物结构与组成也可能影

响它作为三价铁源的释放速率［１９］。相比之下，乙酸添加产生

的滞后期较长，可能与其单分子产生的 Ｈ＋含量较高，短期内
对微生物生长产生一定的抑制作用有关。

厌氧培养明显富集铁还原微生物，加速三价铁的溶解。

聚丙烯酰胺凝胶图谱表明，微生物群落结构在添加乙酸与乳

酸培养后明显不同于甲酸处理与原始样品，铁还原菌

Ｇｅｏｂａｃｔｅｒｓｐ．、Ｄｅｓｕｌｆｏｓｐｏｒｏｓｉｎｕｓｓｐ．以及Ｄｅｓｕｌｆｉｔｏｂａｃｔｅｒｉｕｍ占主
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导地位。同样，从铁还原潜势看，后面２个处理没有表现出较
高的铁还原速率。而乙酸与乳酸处理之间也各不同，表现出

很强的培养基选择性。此外，样品之间也差异明显，同样是乳

酸处理，样品ＦＳ１Ａ与ＦＳ１Ｂ的还原速率增长程度明显高于样
品ＦＳ２Ｃ和ＦＳ２Ｄ。

对用于室内培养的铁氧化物样品中微生物群落进行分析

的结果可视为培养体系的初始微生物组成。结果发现，各样

品中具有铁还原能力的菌属含量较低，只有样品 ＦＳ１Ｂ中达
到总测定序列的 ２８％，样品 ＦＳ１Ａ中只检测到小于 １％的
Ｇｅｏｂａｃｔｅｒ。然而，无论是添加乳酸或乙酸的处理，样品 ＦＳ１Ｂ
的铁还潜势却低于样品ＦＳ１Ａ，而２个样品的基本理化性质与
铁氧化矿物组成均比较接近。因此，可能还有影响铁还原潜

势的其他重要原因存在。

研究表明，铁还原细菌更喜好非结晶态铁氧化物，如水铁

矿［１０，２０］，但也有一些细菌可以还原结晶态氧化铁［９］。在本试

验中，样品 ＦＳ１Ａ与 ＦＳ１Ｂ的还原速率明显高于 ＦＳ２Ｂ和
ＦＳ２Ｄ，而前二者氧化物主要成分为结晶度较差的施氏矿物
Ｓｃｈｗｅｒｔｍａｎｎｉｔｅ，后者则含有多种无定形与结晶态铁氧化物。
据报道，Ｓｃｈｗｅｒｔｍａｎｎｉｔｅ较容易被微生物利用进行铁还原［２１］，

不难解释样品铁还原潜势的差异。因此，调控环境中铁氧化

的存在要综合考虑有机碳源与铁氧化物底物因素。

ｐＨ值是影响异化铁还原的重要因素，不但影响体系中
Ｆｅ（Ⅲ）溶解度及各氧化还原体系间的化学反应，而且还会影
响微生物生长和形态及其代谢过程中的酶活性。吴超等研究

发现，初始体系ｐＨ值与铁还原过程呈显著正相关，与水稻土
微生物群落的铁还原能力均有显著负相关关系，但在 ｐＨ值
为６．０时效果最佳［２２］。这与本试验条件弱酸性有很好的统

一性。

综上所述，抽测样点排水管道中铁氧化物主要由施氏矿

物组成，其微生物群落结构以样点间相似度更大。添加小分

子有机酸对铁还原潜势有一定促进作用，不同有机酸表现的

作用有差异，其中以乳酸的促进作用最大，甲酸最小；厌氧培

养改变了样品微生物群落结构，铁还原细菌得到了富集；培养

前后体系的硫酸根则无明显变化。
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