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摘要：【目的】探究中性厌氧条件下，金属锌影响下硝酸盐依赖型铁氧化菌 Pseudomonas stutzeri LS-2

驱动的硝酸盐还原耦合亚铁氧化成矿过程机制，对深入理解中性厌氧环境中微生物亚铁氧化驱动的反

硝化作用及重金属固定机制具有重要意义。【方法】以不同 Zn(II)浓度构建 LS-2 驱动的亚铁氧化成矿

体系，分析不同体系中亚铁氧化速率、硝酸盐还原速率以及形成矿物的结构变化规律。【结果】LS-2

驱动的硝酸盐还原耦合亚铁氧化成矿过程中，共存 Zn(II)降低该过程中硝酸盐的还原速率和亚铁氧化

速率。同时，随着 Zn(II)浓度提高，抑制作用增强。微生物亚铁氧化形成的矿物通过吸附、共沉淀和

离子置换等过程固定 Zn(II)，降低 Zn(II)活性。Zn(II)浓度对形成的矿物结构有较大的影响：低浓度 Zn(II)

体系中，形成的矿物为纤铁矿；随着 Zn(II)浓度的提高，矿物结构与结晶度都有一定程度的变化，当

Zn(II)达到 4 mmol/L 时，形成的矿物主要为铁锌尖晶石。【结论】明确了重金属锌对 LS-2 菌株反硝化

及亚铁氧化过程的抑制规律，同时阐明了 Zn(II)浓度对形成矿物结构的影响。研究结果有助于深入认

识中性厌氧环境中重金属与微生物驱动的铁循环和反硝化过程的耦合作用，为土壤重金属污染防治提

供理论支撑。 

关键词：铁氧化菌，Pseudomonas stutzeri LS-2，重金属 Zn，硝酸盐还原，生物成矿 

 
 
 
 

硝酸盐是地下水和土壤中常见的一种污染

物，影响着生活用水的安全，同时可能造成地表

水的富营养化现象[1–2]。农业中大量氮肥的施用、

生活污水的排放及含氮工业废水的渗漏是水体
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和土壤硝酸盐污染的主要来源[3]。硝酸盐在有氧

环境中能够稳定长时间存在，且能通过远距离传

输，造成大面积的污染。在南方红壤区，地下水

或者土壤中同时存在大量的溶解态铁，厌氧环境

下主要为 Fe(II)。氧气含量的减少促进了铁还原

环境的形成，从而增加了溶解态铁的含量和移动

性[2]。因此，在厌氧富铁土壤中，硝酸盐和 Fe(II)

很可能是普遍同时存在的[2]。从热力学上分析，

硝酸盐和 Fe(II)在厌氧条件下可以较容易发生氧

化还原反应，在这个过程中 Fe(II)被氧化形成

Fe(III)，最终形成沉淀，硝酸盐被还原，从反应

体系中去除[4]。硝酸盐还原耦合 Fe(II)氧化过程不

仅能去除水体中过量的硝酸盐，还能形成具有较

强吸附能力的絮状铁氧化物沉淀。这些沉淀物能

有效吸附环境中的重金属元素，降低其移动性和

生物有效性[1]。许多研究表明生物和非生物作用

都能介导硝酸盐依赖的亚铁氧化过程[5–8]。如 Li

等从华南富铁土壤中分离出一株硝酸盐依赖型

亚铁氧化菌 Pseudomonas stutzeri LS-2，能有效还

原土壤中的硝酸盐，形成一氧化二氮、氮气等[6]。 

硝酸盐依赖型亚铁氧化菌在亚铁氧化过程

中利用硝酸根作为电子受体并耦合其还原，从而

参与氮循环过程中[9]。硝酸盐依赖型亚铁氧化菌

系统发育地位较广，并广泛分布于海洋、淡水及

厌氧沉积物中，归属于 Alpha-、Beta-、Gamma-

及 Delta-变形菌纲[10]。相对于光合型亚铁氧化菌，

硝酸盐依赖型亚铁氧化菌在亚铁氧化过程并不

产生生物量来维持生长，因此 Fe(II)作为唯一的

电子供体难以维持亚铁氧化菌的连续培养，在培

养体系中必须加入低浓度的有机碳作为共同电

子供体[11]。作为硝酸盐依赖型亚铁氧化菌模式菌

株的 Acidovorax BoFeN1，在醋酸盐作为电子供

体的条件下，氧化亚铁的同时快速还原 NO3
–及

NO2
–，并产生能量供亚铁氧化菌生长[10]。硝酸依

赖型亚铁的氧化是 Fe-N 耦合循环的纽带，特别

是在厌氧土壤和地下水环境中，对深入理解厌氧

环境中硝酸盐的去除机制以及活性氧化铁的再

生具有重要意义。 

研究表明，硝酸盐污染环境中常伴随着重金

属的污染，如来自肥料或者工业废水中的铜、镍、

锌、砷等[2–12]。重金属的存在可能促进或者抑制

微生物的反硝化活性，如适量的微量元素可以增

强某些微生物的活性，而当这些微量元素的浓度

超过一定量时，就会对反硝化微生物产生抑制作

用[13–14]。当重金属离子浓度增加时，微生物为了

适应这些浓度，也会产生相应的应对机制，如将

重金属离子排出体外、在体内将重金属离子形成

络合物或者改变重金属价态以降低其毒性[15–17]。

但是，在高浓度重金属离子体系中，微生物的代

谢途径、酶的种类及活性都有可能被改变，从而

影响与这些微生物相关的过程。如重金属离子铜

和镍会影响自养型亚铁氧化菌的反硝化效率及

成矿过程[18]。但重金属对异养型硝酸盐依赖型亚

铁氧化菌的反硝化过程以及成矿种类的影响仍

然研究较少。同时，生物亚铁氧化过程形成的铁

氧化物由于有较高的零电荷点，使其表面带正电

荷可作为吸附剂固定重金属[19]。在土壤或者水体

中，由于铁氧化物对重金属有很强的吸附作用，

因此可以利用亚铁氧化成矿过程促进环境中重

金属的固定。如微氧亚铁氧化菌 Gallionella 和

Leptothrix 形成的铁氧化物通过表面吸附及共沉

淀可以去除地下水中 90%的砷[20]；光合型亚铁氧

化菌能与重金属离子形成二次矿物，将重金属从

溶液中去除[18]。吸附在铁氧化物表面的重金属有
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可能进入铁氧化物的晶格中形成铁-重金属次生

矿物，被更稳定地固定在矿物中[17–18,21]。 

锌 (Zn)作为水稻土中最为常见的重金属元

素，其产生的环境问题日益受到重视。已有的报

道显示，当锌的浓度达到 32 mg/L 时，生物反应

中的反硝化速率将降低 34%[22]。在自养型亚铁氧

化菌的反硝化过程中，低浓度的锌对整个反硝化

过程影响较小，当锌浓度达到 40 mg/L 时，反硝

化速率将降低 17%[1]。然而，水稻土中锌对异养

型铁氧化菌的影响是否与自养型亚铁氧化菌一

致仍然不清楚。硝酸盐依耐型亚铁氧化菌

Pseudomonas stutzeri LS-2 来自华南水稻土，研究

其反硝化过程更能代表中性厌氧水稻土中发生

的铁氧化菌驱动硝酸盐还原过程。本文以

Pseudomonas stutzeri LS-2 为目标微生物，研究锌

对整个自养亚铁氧化菌的生物成矿过程硝酸还

原和亚铁氧化速率的影响。同时对形成的矿物进

行表征，研究锌的添加对形成的矿物的结晶度以

及结构的影响。通过对硝酸盐反应动力学及次生

矿物形成的研究，揭示锌对微生物驱动的亚铁氧

化成矿过程的胁迫作用。 

1  材料和方法 

1.1  微生物来源及培养 

本次实验采用的硝酸盐依赖型铁氧化菌株

为 Pseudomonas stutzeri LS-2，分离自华南水稻

土，在中国普通微生物菌种保藏管理中心保存序

号为 CGMCC 1156[23]。菌株 LS-2 首先利用 LB 液

体培养基(pH 7.0±0.2)在 30 °C 厌氧恒温箱中避光

培养 20 h，随后转接到新的 LB 液体培养基中，

继续以相同条件培养 20 h，将所得的菌液离心后

弃清液，使用生物缓冲溶液 3-(N-吗啡林)丙磺酸

(MOPS)重新悬浮，再次离心，重复上述步骤     

2 次，最后得到的菌液用高纯 N2 曝气 30 min 后

加入到反应体系。反应体系由含有 20 mmol/L 

MOPS 的脱氮培养基(denitrifier basal medium，

DBM，pH 7.0±0.2)组成[23]。所有溶液均用去离子

水配制(18.2 ΜΩ) (来自超纯水系统 Easy Pure II 

RF/UV，Thermo Scientific，USA)。 

1.2  硝酸盐/亚硝酸盐还原耦合亚铁氧化实验设计 

本研究主要采用化学对照组和生物处理组，

处理如表 1 所示。所有含有微生物处理的培养基

如下：OD600=0.2 的菌液、5 mmol/L 乙酸钠、     

5 mmol/L 氯化亚铁、10 mmol/L NaNO3、1 mL/L

微量元素和维生素、20 mmol/L 的 MOPS，含锌

的处理组中锌浓度 [Zn(II)]为 0.15、0.8、 2 和       

4 mmol/L，反应体系最终体积为 30 mL。化学对

照组除了不添加菌株外，其他条件保持与生物处

理组一致。所有操作都在厌氧培养箱中进行，反

应体系最终避光静置培养 30 d。 

1.3  样品的采集与测定 

实验测定的产物有：NO3
–、溶解态和吸附态

Fe(II)和 Zn(II)。取样的时间点分别为 0、1、3、6、

12 h 和 1、2、3、4、6、10、15、20、25、30 d。 

 
表 1.  硝酸盐还原耦合亚铁氧化实验设计 

Table 1.  Experimental design of nitrate/nitrite reduction 
coupled with Fe(II) oxidation 

Numbers Treatments 

1 NO3
–+Fe(II) 

2 NO3
–+Fe(II)+Zn(II) 

3 Cell+Fe(II) 

4 Cell+NO3
– 

5 Cell+Fe(II)+Zn(II) 

6 Cell+NO3
–+Fe(II) 

7 Cell+NO3
–+Fe(II)+Zn(II) 
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取样过程均在厌氧手套箱中使用无菌注射器取

样。NO3
–样品的采集与测定：吸取 2 mL 样品，

利用氧气曝气 20 min 将体系中未反应的 Fe(II)氧

化形成沉淀，用 0.22 μm 的滤头过滤后置于–40 °C

冰箱保存，然后使用离子色谱仪测定其浓度

(ICS-600，Thermo SCIENTIFIC)。溶解态和吸附

态的 Fe(II)和 Zn(II)样品的采集与测定：将样品倒

入离心管中，9500 r/min 离心 10 min，将上清液

过滤到离心管中，加入 200 μL 5 mol/L HCl 后保

存于 4 °C 冰箱，此为溶解态的样品；剩余固体加

入 10 mL 0.1 mol/L HCl 重悬浮，提取 10 min 后

过滤，此为吸附态的样品。溶解态和吸附的 Fe(II)

用邻菲罗啉显色 20 min，使用酶标仪在 510 nm

波长处测试吸光值。溶解态和吸附态 Zn(II)的样

品用 NexION 300X 电感耦合等离子体质谱仪

ICP-OES (PerKinElmer 公司)测定浓度。矿物收集

后使用 X 射线衍射仪 XRD 测定 (Co 钯，D2 

PHASER，德国布鲁克 AXS 公司)，使用 Jade 和

BRUKER-TOPAS 软件进行矿物分析鉴定。 

2  结果和讨论 

2.1  外源 Zn 对生物亚铁氧化的影响 

硝酸盐依耐型亚铁氧化菌以亚铁作为唯一电

子供体时，能有效去除反应体系中的硝酸根[6,24]。

重金属离子存在的情况下，其亚铁氧化速率及硝

酸盐去除效率都会受到一定程度的影响[1]。为了

研究重金属 Zn 对亚铁氧化耦合硝酸盐还原过程

的影响，本研究在亚铁氧化体系中，添加不同浓

度的 Zn(II)，同时测定不同处理中，亚铁和硝酸盐

浓度的变化。单独添加 Fe(II)或者不添加微生物

的体系中，都没有亚铁氧化过程的发生(图 1-A)，

说明亚铁氧化过程是由微生物驱动的，同时该微

生物不能单独进行亚铁氧化过程。体系中 Fe(II)

浓度在初期的下降可能是由于 MOPS 缓冲液对

Fe(II)有一定的吸附作用，但这种吸附作用不会影

响亚铁氧化过程[25]。硝酸盐与亚铁同时存在的接

种体系中，亚铁在反应 12 h 后被全部氧化。添加

Zn(II)的处理中，反应 1 d 后，溶解态 Fe(II)浓度

降为 0，说明 Zn(II)的添加在一定程度上抑制了

Fe(II)氧化过程，但整体上 Fe(II)氧化在整个生物

反应体系中仍然活跃(图 1-A)。随后，采用添加不

同浓度的 Zn(II)研究其对生物亚铁氧化的影响。结

果表明随着 Zn(II)浓度增加，亚铁氧化速率逐渐下

降(图 1-B)。当 Zn(II)浓度较低时(<0.8 mmol/L)，

Zn(II)对亚铁氧化的抑制作用并不明显，但当其

浓度大于 2 mmol/L 时，对亚铁氧化过程表明出

明显的抑制作用。如 Zn(II)浓度为 4 mmol/L 时，

在反应 30 d 后，反应体系中只有 80%的 Fe(II)被

氧化。这与之前报道的砷对硝酸盐依耐型亚铁氧

化菌的影响结果相一致，只有在砷的浓度达到一

定程度时，才会对铁氧化菌的生长产生明显的抑

制作用[21]。该研究中用到的 LS-2 菌株分离自华南

红壤区，其水稻土 Zn 含量较高[26]，因此 LS-2 菌

株对 Zn 表现出较强的抗性，只有当 Zn 浓度较高

时才对铁氧化过程表现明显的抑制作用(图 1-B)。 

2.2  外源 Zn 对硝酸盐还原过程的影响 

在硝酸盐还原耦合亚铁氧化过程中，测定了

反应体系中 NO3
–的浓度，结果如图 2 所示。没有

接种 LS-2 的体系中，NO3
–的浓度基本保持不变。

在接种 LS-2 的体系中，NO3
–浓度随着反应时间

的延长而降低，其中，只添加 NO3
–的体系中，

NO3
–在反应 1 d 后基本耗尽，而添加 Fe(II)和 Zn(II) 
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图 1.  亚铁氧化耦合硝酸盐还原过程中溶解态 Fe(II)浓度的变化(A)和不同 Zn(II)浓度下溶解态 Fe(II)浓度变化(B) 

Figure 1.  Concentrations of dissolved Fe(II) under different treatments (A) and dissolved Fe(II) with different 
Zn(II) (B) concentrations. 

 

的体系中，仅有 60%的硝酸盐被还原(图 2-A)。

之前报道的亚铁氧化耦合硝酸盐还原过程中显

示 ， Paracoccus denitrificans ATCC 19367 和     

P. denitrificans 1222 菌株能完全还原体系中的硝

酸盐 [27]，但在接种 P. stutzeri ATCC 17588 或     

P. denitrificans ATCC 17741 菌株的体系中，仅有

17%–21%的硝酸盐被还原[28]。这说明硝酸盐的还

原取决于菌株本身的性能。本研究表明，亚铁的

添加在一定程度上抑制了硝酸盐的还原过程，这

与之前报道的结果相一致[6]。这可能是由于亚铁

氧化过程抑制了硝酸盐还原酶的活性，从而降低

了硝酸盐的还原速率[6]。在 LS-2 菌株进行亚铁氧

化过程中，形成的铁氧化物会将细胞包裹，形成

结壳现象[6]，阻止了硝酸盐还原酶的释放，也可

能降低硝酸盐的去除效率[29]。但接种 LS-2 的体

系中，硝酸盐还原的抑制作用比接种 P. stutzeri 

ATCC 17588 或 P. denitrificans ATCC 17741 体系

中弱，可能是由于亚铁氧化过程中形成了不同类

型的矿物(详细内容见 2.3 节)。LS-2 进行亚铁氧化

作用主要形成的是纤铁矿，而形成的纤铁矿能够

促进亚铁与硝酸盐反应，促进硝酸盐的还原[6,29]。 

图 2-A 表明添加 0.8 mmol/L 的 Zn(II)对硝酸

盐的还原过程基本没有影响。随着 Zn(II)浓度的

增加，Zn(II)对硝酸盐还原过程的抑制作用增强。

当 Zn(II)浓度达到 4 mmol/L 时，其对硝酸盐还原

过程产生明显的抑制作用(图 2-B)，硝酸盐还原速

率从含有低浓度 Zn(II)体系中的 0.093 mmol/d 降

到含有高浓度 Zn(II)体系中的 0.018 mmol/d。

Kiskira 等报道低浓度 Zn(II)对亚铁氧化耦合硝酸

盐还原过程中硝酸盐还原速率仅有 4%–17%的抑

制作用，但在高浓度条件下，其抑制率接近 50%[1]。

在沉淀物环境中，当 Zn(II)浓度超过 500 mg/kg 时，

Zn 能显著降低反硝化作用[30]。Zhang 等发现环境

中氧化锌的缓慢释放不仅抑制了反硝化作用，还

降低了环境中微生物多样性[31]。沉积物环境相对

比较复杂，同时不同的重金属的生物可利用性水

平差距很大，这些因素可能造成沉积物环境中微

生物对重金属的忍受浓度比较高。而在复合污染 
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图 2.  亚铁氧化耦合硝酸盐还原过程中硝酸根浓度的变化(A)和不同 Zn(II)浓度下硝酸根浓度的变化(B) 

Figure 2.  Changes of nitrate concentration in the process of ferrous oxidation-coupled nitrate reduction(A) and 
Variation of nitrate concentration under different Zn(II) concentrations(B). 

 

的水环境中(铜、铅、镉、锌共存)，当 Zn(II)浓度

仅达到 32.3 mg/L 时，厌氧反应器中微生物的反

硝化能力降低 20%–34%[22]。这可能与水环境中

容纳重金属离子浓度有限有关，一旦某种重金属

离子超过限度，浓度轻微的增加都可能造成严重

的毒害作用[30]。Maderova 和 Paton 研究表明土壤

中溶解态 Zn(II)的浓度与生物毒性成正相关[32]，

说明游离态 Zn(II)可能是主要的生物可利用形

态。溶液中存在过量的游离态 Zn(II)很可能直接

对硝酸盐依耐型亚铁氧化菌产生毒害作用，从而

阻碍反硝化过程。 

2.3  亚铁氧化过程中矿物结构变化 

为考察不同 Zn(II)浓度对亚铁氧化耦合硝酸

盐还原过程中矿物结构的变化，本研究采用 XRD

对不同处理中矿物随时间的变化进行表征(图 3)。

未添加 Zn(II)的体系中，LS-2 驱动的亚铁氧化过

程主要形成的是纤铁矿，且随着反应时间的延

长，并未观测到新的矿物特征衍射峰(图 3-A)。

在反应 30 d 后，XRD 谱图中衍射峰强度较大，

表明形成的纤铁矿具有较好的结晶度。这与之前

Li 等报道的结果一致[6]。添加低浓度的 Zn(II)体

系中，形成的矿物与未添加 Zn(II)的基本一致  

(图 3-B、C、D、E)。低浓度的 Zn(II)并未实质影

响亚铁氧化及反硝化作用(图 1 和 2)，因此可能没

有参与成矿过程或者被微生物利用从而形成二次

矿物。之前的报道也表明在低浓度重金属条件下

(含有铜、镍或者锌)，反硝化微生物 T. denitrificans

和 Pseudogulbenkiania strain 2002 形成的铁氧化

物与不添加的体系中形成的矿物结构基本一致[18]。

但从图 3-B–E 中，随着 Zn(II)浓度提高，形成的

矿物的衍射峰强度以及锐度在不停变化，说明形

成的矿物受到外界的干扰，结晶度和结构都可能

在发生微小的变化。当 Zn(II)浓度达到 4 mmol/L

时，由于 Zn(II)的抑制作用，亚铁氧化速率变慢，

反应第 4 天才收集到少量矿物进行表征，结果表

明反应 4 d 后形成结晶度很弱的纤铁矿，但随着反

应时间的延长，XRD 图谱中衍射峰均为铁锌尖晶

石的特征衍射峰，且具有较高的结晶度(图 3-F)。
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Qu 等在研究铁锌尖晶石形成过程时，发现降低

Fe(II)的氧化速率能有效形成 Fe(II)-Fe(III)表面络

合物，从而促进铁锌尖晶石的形成[33]。因此，Zn(II)

对生物 Fe(II)氧化速率的抑制作用，可能是促进

形成新矿物转变的一个重要原因。 

为了探明形成矿物差异的原因，测定了溶

解态和吸附态 Zn 的浓度，结果如图 4 所示。

结果表明 Zn(II)在 Fe(II)氧化过程中，主要以吸

附态存在，说明生物 Fe(II)氧化形成的矿物能

作为有效的载体吸附环境中的重金属 [16]。本研

究中，添加 0.15、0.8 和 4 mmol/L Zn(II)的体

系中，Zn(II)的去除率分别为 95.8%、78.7%和 

 

 
 

图 3.  不同 Zn(II)浓度条件下形成的矿物的 XRD 图谱 

Figure 3.  XRD patterns of minerals formed under different Zn(II) concentrations. The concentration of Zn(II) 
in A–E is 0, 0.15, 0.8, 2.0, 4.0 mmol/L, respectively; F shows the XRD patterns of all treatments after 30 days of 
reaction. 
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图 4.  硝酸根还原耦合亚铁氧化过程中溶解态 Zn(II)的变化(A)和吸附态 Zn(II)的变化(B) 

Figure 4.  Changes of dissolved Zn(II) (A) and adsorbed Zn(II) (B) in the process of nitric acid reduction 
coupled with ferrous oxidation. 

 

86.0%。同时，通过计算质量平衡，发现在低浓

度 Zn(II)条件下，Zn(II)的存在形式为游离态和吸

附态，并未进入形成的矿物中(图 3、图 4)，说明

低浓度体系中，Zn(II)主要通过吸附作用从体系

中去除。当 Zn(II)浓度达到 4 mmol/L 时，其吸附

量明显增加，使得 Zn(II)发生置换的机会也增加。

在硝酸盐依赖型亚铁氧化菌 LS-2 的作用下，形

成的铁氧化物容易结壳，包裹于微生物表面，阻

止微生物进一步的呼吸作用[6]。大量 Zn(II)的吸

附导致结痂现象更为严重，使得微生物进一步氧

化 Fe(II)的机会变小，形成的矿物量也会减少。

Zn(II)与 Fe(II)的离子半径接近，当大量 Zn(II)吸

附在矿物表面时，容易与 Fe(II)发生置换，取代

分布在矿物结构中占据八面体位置的 Fe(II)，从

而形成铁锌尖晶石(图 3)[34]。含 Zn(II)的体系中，

形成二次矿物的可能原因有吸附和共沉淀两个

过程。前人的研究表明，生物亚铁氧化过程能通

过共沉淀过程与重金属离子形成新的矿物[16–35]。 

同时，亚铁的化学氧化在共沉淀作用下也能形成

铁锌尖晶石。亚铁氧化的生物过程与非生物过程

中当重金属浓度相对较大时，除了离子置换作

用，共沉淀作用可与成矿过程形成新的二次矿

物。对于重金属的去除过程，相比于吸附固定，

形成二次矿物能更有效地固定环境中的重金属，

使得其更难以重新释放到环境中。但 Zn(II)是如

何影响硝酸盐还原、微生物的生长以及 Zn(II)进

入矿物结构形成二次矿物的机制仍需要进一步

的研究，如 Zn(II)浓度对 Zn(II)转运蛋白的影响、

Zn(II)在矿物结构表面形态与吸附状态的实时变

化等。 

3  结论 

伴随着矿山开采、城市化进程、农田肥料的

使用，大量锌元素进入土壤系统，使得土壤微生

物群暴露在高锌环境中。本研究通过添加不同浓

度的 Zn(II)，研究锌对生物亚铁氧化过程中反硝
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化及成矿过程的影响。低浓度 Zn(II)体系中，锌

对亚铁氧化和硝酸盐还原两个过程皆有微弱的

抑制作用。随着 Zn(II)浓度增加，其抑制作用加

强。同时，亚铁氧化过程形成的矿物通过吸附、

共沉淀和离子置换等过程有效地固定 Zn(II)，降

低 Zn(II)活性。添加不同浓度 Zn(II)的体系中，在

反应 10 d 后锌的去除率均达到 70%以上。成矿过

程中，共存 Zn(II)会降低形成矿物的结晶度以及

改变矿物类型。在不添加 Zn(II)和低浓度 Zn(II)

的体系中，生物亚铁氧化过程主要形成的是纤铁

矿，当 Zn(II)浓度增加时，主要形成的矿物为铁

锌尖晶石，部分锌进入到形成的矿物结构中，形

成二次矿物。低浓度 Zn(II)体系中 Zn(II)的去除主

要是吸附作用，而高浓度体系中主要是吸附、共

沉淀和置换的共同作用。本研究有助于深入认识

中性厌氧环境(如淹水稻田、湖泊沉积物等)中重

金属与微生物驱动的铁循环和反硝化过程的耦

合作用，为土壤重金属污染防治提供理论支撑。 
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Effect of Zn on Fe(II) oxidation and nitrate reduction by a 
denitrifying bacterium, Pseudomonas stutzeri LS-2 
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Key Laboratory of Integrated Agro-environmental Pollution Control and Management, Guangdong Institute of Eco-environmental 
Science & Technology, Guangdong Academy of Sciences, Guangzhou 510650, Guangdong Province, China 

Abstract: [Objective] The aim of this study was to investigate the effect of Zn on the Fe(II)-driven denitrification and 
mineralization by a denitrifying bacterium, Pseudomonas stutzeri LS-2 under neutral anaerobic conditions. The result 
will extend our knowledge of microbial Fe(II)-driven denitrification and its environmental behavior under anaerobic 
conditions. [Methods] We designed the microbial driven Fe(II) oxidation with a series of Zn(II) concentration, detected 
the rates of Fe(II) oxidation and nitrate reduction, and characterized the mineralogy under different conditions. [Results] 
The activity of the Fe(II)-oxidizing denitrifying culture was affected by the presence of Zn. The results showed that the 
presence of Zn inhibited the rates of nitrate reduction and Fe(II) oxidation. A low inhibition was observed at initial 
concentrations of Zn(II) from 0.15 to 2 mmol/L. When Zn(II) was supplemented up to 4 mmol/L, the higher inhibition 
was observed. In addition, the minerals during nitrate-reducing Fe(II) oxidation can efficiently remove the supplemented 
Zn(II), including co-precipitation, sorption and isomorphous substitution. The nitrate-reducing Fe(II) oxidation resulted 
in the formation of a mixture of Fe(III) minerals in the presence of different Zn(II) concentrations. The use of low Zn(II) 
concentration cultures enhanced the formation of lepidocrocite, while the higher concentration resulted in the formation 
of franklinite. [Conclusion] The results clarified the effect of Zn on the nitrate-reducing Fe(II) oxidation process, 
including the rates of nitrate reduction and Fe(II) oxidation, and the mineral structure. These findings increase the 
understanding of the relationship between the heavy metals and the bacteria-driven Fe(II) oxidation and denitrification 
and provide scientific support for remediation of contaminated soils by heavy metals.  

Keywords: Fe(II)-oxidizing bacteria, Pseudomonas stutzeri LS-2, heavy metal Zn, nitrate reduction, biomineralization 
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计划、NSFC-广东联合重点、中科院前沿重点等在内的科研项目 20 余

项；发表论文 140 多篇，其中 SCI 收录 120 多篇，SCI 他引 3000 多次，

高引指数 31；申请发明专利 31 件，其中授权 16 件，5 件转让。 刘承帅 童辉 


