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摘　要：为了研究厌氧微生物作用下沉积物中砷的形态转化及固液界面的分配过程对砷的环境行为与归趋的影响，通过采集

锦州湾清洁沉积物进行负载砷，利用微生物培养与非生物培养实验，对比研究厌氧微生物作用下砷铁硫共还原条件下污染体

系中砷的环境行为与归趋。实验结果表明在培养的 ４２ｄ周期内，液相的总砷量首先砷浓度保持降低趋势，而后再次升高。在

培养第 ３～７ｄ时液相的 Ａｓ５＋迅速被还原，约 ２６％的溶解态砷从液相移除，９７％以上的 Ａｓ５＋被还原为 Ａｓ３＋。同时微生物作用下

固相中 ９０％以上铁氧化物矿物逐渐转化为次生的亚铁矿物，固相中结晶态铁氧化物发生明显活化，而硫酸盐还原产物硫离子

综合调控体系中游离的亚铁离子和 Ａｓ３＋。因此，厌氧微生物还原条件下，砷，铁，硫同步发生还原，硫离子调控体系中砷和铁

环境行为，硫化亚铁成为亚铁矿物的主要形态，硫化砷是砷的主要归趋。
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砷（Ａｓ）是一种广泛存在且有毒性的类重金属
元素，其常在水环境中被发现（Ｆｉｓｈｅｒｅｔａｌ．，２００８）。
由于水环境是砷产生毒害效应的主要途径，进入水

体的砷大部分被富集在沉积物中（Ｃｏｕｔｕｒｅｅｔａｌ．，
２０１０），并且这些砷长期处于固液界面交换的动态

过程中，由于环境条件改变或沉积物微生物的作用

均可能重新进入上覆水或向地下水传输，并经由食

物和饮用水等途径对人群健康构成潜在威胁。孟

加拉国砷对地下水污染，这地区的砷污染也曾造成

２００万人集体砷中毒。２０１０年孟加拉国发布的水污
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染调查报告显示，仍有近两千万人在使用含砷量超

过 ５０μｇ／Ｌ的饮用水。因此水体砷污染问题受到
广泛关注。

砷在环境中主要以三价砷和五价砷形态而存

在，其中无机的砷化物是主要的赋存形态，在氧化

态条件下主要为砷酸盐 Ａｓ５＋，而相对还原态条件下
则以亚砷酸盐 Ａｓ３＋为主（ＳｍｅｄｌｅｙａｎｄＫｉｎｎｉｂｕｒｇｈ，
２００２）。不同形态的砷，其环境迁移性以及生物毒
性也不相同。而环境中微生物的存在对砷的形态

转化具有不可忽视的影响。特别是厌氧条件下，微

生物的活动对沉积物中的砷，及其中大量存在的铁

氧化物、硫酸盐的还原作用可以直接或者间接的影

响砷的形态，进而影响着砷元素在环境中的地球化

学行为。在厌氧环境下，Ａｓ５＋可以轻易地在微生物
作用下直接被还原成迁移性更强且毒性更大的 Ａｓ３＋

（Ｄｏｗｄｌｅｅｔａｌ．，１９９６）。同时微生物还可以作用于对
砷有强大吸附能力且大量存在于沉积物中的铁氧

化物、锰氧化物等，Ｓｍｅｄｌｅｙ等在研究孟加拉地下水
污染时发现，这些对砷有吸附作用的铁氧化物矿物

介质的还原性溶解也是造成砷从沉积物中释放的

原因之一。由于微生物作用而释放出的 Ｆｅ２＋、Ｆｅ３＋

可能与 Ａｓ５＋形成如砷酸铁、砷酸亚铁（Ｊｏｎｓｓｏｎａｎｄ
Ｓｈｅｒｍａｎ，２００８）等铁砷共沉淀次生矿物，也可能与
铁氧化物反应生成绿锈（Ｒｏｏｔｅｔａｌ．，２００７）、菱铁矿、
针铁矿等铁次生矿物（Ｉｓｌａｍｅｔａｌ．，２００５）。沉积物中
一般含有大量的硫酸盐，微生物对于硫酸盐的还原

使体系中各物质相互作用变得更加复杂。而硫酸

盐的还原所产生的 Ｓ２－也可直接参与砷和铁的固持，
形成砷或铁的硫化物沉淀如黄铁矿、马基诺矿等的

铁硫矿物。这些生物和化学的还原，沉淀过程造成

砷的环境行为与归趋变得极其复杂。由于自然沉

积物的环境介质也极其复杂，因此微生物作用下

Ｆｅ、Ｓ与 Ａｓ相互作用的复杂性，使砷在沉积物固液
界面行为与归趋仍需系统深入的研究。

本研究主要利用清洁沉积物负载砷，模拟沉积

物与水体互相影响作用的污染环境，研究厌氧微生

物作用下砷在固液界面的分配，以及微生物还原作

用下 ＡｓＦｅＳ的形态转化，探讨砷在沉积物中以及
水体中的环境归趋行为，以期为砷污染修复提供重

要科学依据。

１　材料与方法
１１　砷污染模拟
　　清洁沉积物样品取自锦州湾 ０～１０ｃｍ的沉积
物样品，消解后测得砷、铁本底值分别为 ２７０ｍｇ／ｋｇ

和 ２７５ｍｇ／ｇ，硫酸盐为 ５８８ｍｇ／ｇ。将沉积物加
入含有砷的培养液中，经过 ２４ｈ的再分配，沉积物
Ａｓ（Ｔ）含量为７３３９ｍｇ／ｋｇ，Ａｓ３＋含量为８０４ｍｇ／ｋｇ。
液相中初始总砷浓度为 １０１ｍｇ／Ｌ，Ａｓ３＋浓度为
０１５ｍｇ／Ｌ。体系中 Ａｓ（Ｔ）量约为 １００ｍｇ／ｋｇ沉积
物。以此沉积物为研究对象，通过生物实验和非生

物实验进行对比培养，研究微生物作用下砷的形态

转化和与环境归趋。

１２　厌氧微生物培养实验
　　配制基础培养基（加硫体系）（ｇ／Ｌ）：ＫＨ２ＰＯ４·

ｘＨ２Ｏ，０１；ＮＨ４Ｃｌ，０２５；ＣａＣｌ２·２Ｈ２Ｏ，００６；ＭｇＣｌ２·
７Ｈ２Ｏ，００６；酵母粉提取物 ０５ｇ；乳酸钠 ２ｇ；无水
Ｎａ２ＳＯ４，１０ｍｍｏｌ／Ｌ；用 １ｍｏｌ／Ｌ的 ＮａＯＨ溶液调节
ｐＨ值为 ７０～７２。

培养基溶液用无氧水配制，配制及分瓶过程均

通入氮气以确保厌氧。在厌氧手套箱中，将 ５ｍＬ
负载砷的沉积物悬浊液加入到 ２５ｍＬ培养基中，使
最终体积为 ３０ｍＬ，其中沉积物干重为 ０３６ｇ。非
生物对照组加入沉积物后，采用高压灭菌方式进行

灭菌处理，１２１℃灭菌 ２０ｍｉｎ后作为非生物对照组
进行培养。将所有培养瓶放如 ３０℃恒温培养箱、
１７０ｒ／ｍｉｎ条件下避光培养，按预定培养时间进行
取样。

为避免氧化，取样过程均在厌氧手套箱中进

行，样品摇匀后取５ｍＬ悬浊液，用０２２μｍ滤膜过
滤。液相用于分析 Ａｓ３＋、Ａｓ５＋、Ｆｅ２＋、Ｓ２－。过滤后的
固体分别用于盐酸及磷酸盐提取。

１３　固相提取方法
　　１３１　盐酸提取　取 ５ｍＬ过滤液，将过滤后的固
体置于厌氧瓶中，加入１ｍｏｌ／ＬＨＣｌ，在１７０ｒ／ｍｉｎ震
荡提取 ２ｈ，后用 ０２２μｍ滤膜过滤，滤液用于分析
盐酸提取态 Ａｓ３＋、Ａｓ５＋、Ｆｅ２＋的含量。
１３２　磷酸提取　在过滤后的固体加入 ５ｍＬ浓
度为 １ＭｐＨ值为 ５的 ＫＨ２ＰＯ４溶液，在 ３５℃下 １７０
ｒ／ｍｉｎ震荡提取 ２４ｈ，后 ０２２μｍ滤膜过滤，滤液用
于分析磷酸提取态 Ａｓ３＋、Ａｓ５＋的含量。
１４　分析方法
　　砷形态测定，采用原子荧光仪（ＡＦＳ２２０２，北京
海光公司）测定。Ａｓ３＋用 ０４ｍｏｌ／Ｌ柠檬酸柠檬酸
钠缓冲溶液稀释待测样品；Ａｓ５＋用 ５％ ＨＣｌ稀释，浓
度测定前用还原剂（含 ５％硫脲和 ５％抗坏血酸）还
原 ６ｈ以上，还原剂占稀释总体积的 １０％。

铁形态测定，Ｆｅ２＋采用邻菲罗啉分光光度法（国
标 ＧＢ／Ｔ３０４９２００６），测定波长为 ５１０ｎｍ。Ｆｅ（Ｔ）

１１３
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采用原子吸收光谱法 （国标 ＧＢ／Ｔ１１９１１１９８９）
测定。

硫形态测定，液相中 Ｓ２－采用亚甲基蓝分光光度
法（国标 ＧＢ／Ｔ１６４８８１９９６），测定波长为 ６６５ｎｍ。

２　结果与分析

　　
２１　液相砷铁硫的转化与再分配
　　在本实验的沉积物培养过程中可以看出微生
物对砷的形态转化，强烈影响砷的稳定性，是砷发

生还原和释放的主要原因（Ｄｕａｎｅｔａｌ．，２００９）。如图
１所示，在培养的 ４２ｄ内，随着培养时间的延长，液
相的总砷量首先砷浓度保持降低趋势，而后再次升

高，第 ２０天后液相砷的积累趋向平缓，并少许降低
趋势。当培养的一周时，液相中 Ａｓ（Ｔ）浓度不断下
降，在第 ７天浓度到达最低点（０７５ｍｇ／Ｌ）与初始
相比浓度下降了 ２６０１％，液相中总砷浓度再次升
高，即微生物作用下液相中的砷发生又一次的固液

相再分配，２６０１％液相的砷再次被固持。此后，微
生物继续转化过程中，７ｄ后体系固持的砷又再次
发生 释 放，培 养 ２０ ｄ时，液 相 砷 浓 度 达 到
了 １１９ｍｇ／Ｌ。

图 １　液相中砷浓度变化

Ｆｉｇ．１　ＶａｒｉａｔｉｏｎｏｆｄｉｓｓｏｌｖｅｄＡｓｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｉｎｔｈｅｌｉｑｕｉｄｐｈａｓｅ

砷的固持与释放过程直接取决于体系内砷的

形态以及固相固砷矿物的形态转化。本研究中液

相砷的再分配也伴随着砷的还原。微生物和非生

物对比培养结果（图 １）可以看出在微生物作用下体
系中的 Ａｓ３＋浓度迅速增加，培养第 １天时，生物组培
养液相中即有 ５１７７％ Ａｓ（Ｔ）被还原成 Ａｓ３＋，到培
养第 ３天时，９７０９％ Ａｓ（Ｔ）被还原为 Ａｓ３＋，浓度增
加到 ０９３ｍｇ／Ｌ，远远高于灭菌对照组 Ａｓ３＋的浓度，

相当于非生物对照组液相 Ａｓ３＋浓度的 １００９倍。而
整个培养过程非生物对照组液相 Ａｓ３＋的浓度基本保
持不变。培养第 ７天后液相砷出现 ２次升高的现
象，说明固相砷发生活化，再次释放，砷还原的速度

略低于砷释放的速度，此时液相中亚砷酸盐约占总

砷量的 ９８９５％降低到培养结束的 ７７９３％。可见
沉积物中砷的还原与释放主要受微生物活动的

影响。

铁还原菌、硫还原菌广泛存在于厌氧环境中，

可以将沉积物、底层土壤等环境中的含铁矿物、硫

酸盐还原（ＬｏｗｅａｎｄＤｉｃｈｒｉｓｔｉｎａ，２０００）。本研究中，
伴随砷的还原，体系中的 Ｆｅ３＋和硫酸盐也发生还原。
图 ２中显示，微生物作用下，液相中的铁迅速发生还
原，在 第 ３天 时 液 相 Ｆｅ２＋从 １４０ｍｇ／Ｌ增 加
到 ８２３ｍｇ／Ｌ。

图 ２　液相中 Ｆｅ２＋及 Ｓ２－浓度变化

Ｆｉｇ．２　ＶａｒｉａｔｉｏｎｏｆｄｉｓｓｏｌｖｅｄＦｅ２＋ａｎｄＳ２－

ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｉｎｔｈｅｌｉｑｕｉｄｐｈａｓｅ

此后，由于微生物的硫酸盐还原作用所产生的

硫离子 Ｓ２－可以和液相积累的 Ｆｅ２＋产生黑色的硫化
亚铁（ＦｅＳ）沉淀（图 ３），沉积物变成黑色。因此随
着硫酸盐还原作用的逐渐增强，液相 Ｆｅ２＋的浓度迅
速降低，到培养第 ７天时，液相 ８４９０％的释放的
Ｆｅ２＋都被沉淀进入固相。这一过程中，液相的 Ａｓ５＋

可以随着硫化亚铁沉的产生于淀过程中发生共沉

淀，从液相被去除。并且 Ａｓ３＋也可以与硫离子形成

硫化砷沉淀，从而通过硫离子控制液相的砷和铁的

浓度。因此第 ７天时液相中积累的 Ａｓ３＋和 Ｆｅ２＋都降
低到最低程度，此时液相中亚铁离子的浓度大约

０５６ｍｇ／Ｌ。此后液相硫离子浓度开始迅速增加，在
培养的第 １５天时达到高峰，约为 １１０１ｍｇ／Ｌ。据
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报道（Ｉｓｌａｍｅｔａｌ．，２００５），大量游离的硫离子可以与
Ａｓ５＋，Ａｓ３＋或硫化砷相结合形成硫代砷酸盐或亚砷
酸盐，这一过程将引起以硫化砷固定的砷再次释放

进入液相。这可能是培养第 ７天以后液相砷再次升
高的原因。

图 ３　样品第 ７天与空白对照

Ｆｉｇ．３　Ｓａｍｐｌｅｏｆ７ｔｈｄａｙａｎｄｔｈｅＣＫ

２２　磷酸盐提取
　　Ａｓ在土壤和沉积物中常吸附在铁铝氧化物、含
锰矿物或者黏土矿物表面，这种吸附行为是一种去

除土壤、沉积物中 Ａｓ的重要机制 （Ｍｕｈａｍｍａｄ，
１９９７），同时对环境中砷的归趋也有重要影响
（Ｆｉｓｈｅｒｅｔａｌ．，２００８）。在本实验中微生物作用下液
相的总砷量首先砷浓度保持降低趋势，而后再次升

高，这一过程中固相中矿物吸附的砷的形态与分配

比例也将发生变化。特别是随着铁和硫还原过程

固相中固砷矿物的组成结构发生改变，因此采用磷

酸盐提取固相中吸附态的砷，探讨固相中吸附态的

砷的形态与再分配过程与液相砷的固持与释放等

环境行为的关联。

本实验中，生物培养组吸附态 Ａｓ（Ｔ）呈现先上
升后下降的趋势（图 ４），这一过程与液相砷的动态
分配呈相反的过程。当培养第 ３天时，吸附态总砷
达到最大浓度值 ２８２８ｍｇ／ｋｇ，比培养第 １天的砷
含量增加了 ５２５９％，随后便呈现出了下降态势。
说明在培养的 ３ｄ内液相中减少的砷以吸附态形式
被吸持在沉积物固相，因此这个阶段液相砷浓度出

现降低，而固相吸附态的砷逐渐增加。培养的第 ３
天到第 ７天之间，液相砷主要都被还原为 Ａｓ３＋，并且
保持下降，但此时吸附态的砷也呈降低趋势，说明

培养 ３ｄ后液相降低的砷不是以吸附被去除，而是
进入了其他形态被固定。

吸附态的砷降低的原因与固相中固砷的矿物

基质的结构和组成的变化直接关联。微生物还原

作用可以造成结晶的或弱结晶的铁氧化物矿物／氢

图 ４　固相磷酸盐提取砷浓度变化

Ｆｉｇ．４　ＶａｒｉａｔｉｏｎｏｆｐｈｏｓｐｈａｔｅｅｘｔｒａｃｔｅｄＡｓｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

氧化物矿物转化为混合价态的亚铁矿物，以及造成

二价铁释放进入液相。并随着微生物铁还原的继

续，高铁矿物为主固砷基质逐渐减少，固砷的能力

发生改变。实验中发现培养进行到第 ３天以后，吸
附态的砷开始降低，吸附态砷含量在培养第 １５天后
基本达到稳定。说明固相的高铁的矿物的比例逐

渐降低，而液相的亚铁离子却不继续积累已经开始

降低，说明固相中铁还原持续发生，被还原的亚铁

离子没有发生释放，直接以其他矿物形态沉淀在固

相中。在这个过程中，液相积累的硫离子浓度迅速

增加，释放的亚铁开始迅速沉淀，与液相中砷的浓

度变化保持一致，可见，硫离子调控这液相中砷和

铁的浓度，并且液相的砷很可能与沉淀的硫化亚铁

相结合或者游离的 Ａｓ３＋与硫离子直接沉淀形成硫化
砷，因此没有进入吸附态中。

Ａｓ３＋在固相上的吸附与 Ａｓ（Ｔ）具有相似的趋
势，由于液相中 Ａｓ３＋占 ８０％以上，因此随着微生物
还原的进行被吸附其上的砷主要以 Ａｓ３＋形式存在，
原有部分吸附态的 Ａｓ５＋也被转化为 Ａｓ３＋，因此固相
吸附的 Ａｓ３＋占到总砷的 ５０％～６０％，培养第 ７天约
占 ８４７６％，此时液相 Ａｓ３＋浓度降低到最低点，很可
能部分的 Ａｓ３＋再次被吸附到固相，因此沉积物的吸
附作用是液相 Ａｓ３＋降低的原因之一。整个培养过程
中，非生物对照组吸附的Ａｓ（Ｔ）存在一定的变化，这
应该与砷负载的吸附平衡有关，而乳酸盐，柠檬酸

盐等有机酸可以一定程度引起吸附解吸的变化（石

荣等，２００９）。由于对照组中吸附态的 Ａｓ３＋量基本
不变，因此对照中 Ａｓ（Ｔ）的少许变化不是由微生物
还原造成的。负载的砷作为砷的源，逐渐向不同形

态的砷转化和重新分配，培养后期中砷的增加可能
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是吸附态砷的归趋路径之一。液相中溶解态和吸

附态的Ａｓ（Ｔ）的减低说明微生物作用造成的吸附态
的砷转化为其他形态。

２３　盐酸提取态的砷和铁的形态转化
　　盐酸提取态可以提取沉积物中无定型铁锰氧
化矿物以及硫化亚铁矿物结合的砷、及其吸附态的

砷（ＢｏｓｔｉｃｋａｎｄＦｅｎｄｏｒｆ．，２００３），而结晶态氧化物矿
物结合的砷，和硫化物矿物结合的砷则无法被提

取。本研究中微生物还原作用下已经造成沉积物

固相的组成的变化，高铁矿物逐渐被转化为亚铁矿

物，因此不同矿物吸附能力的不同，进而直接影响

砷的固持与解吸。通过盐酸提取法，可以检测沉积

物中铁氧化物矿物结合的砷的形态转化与不同形

态间的分配的变化（Ｋｅｏｎｅｔａｌ．，２００１）。
本实验检测发现随着培养时间的增长，微生物

作用下沉积物中盐酸可提取态Ａｓ（Ｔ）主要呈先下降
后缓慢上升趋势，这一过程与液相砷的形态转化过

程相一致。如图 ５所示，整体上结果显示从培养初
期到第１４天之间，沉积物中盐酸可提取的 Ａｓ（Ｔ）不
断降低，从 １４５３ｍｇ／ｋｇ左右一直降低到最低点
３８７ｍｇ／ｋｇ。而从培养第１４天到培养终点第４２天
这段时间，Ａｓ（Ｔ）又缓慢上升至 １０７４ｍｇ／ｋｇ，其中
增加的主要为 Ａｓ５＋。灭菌对照组中 Ａｓ５＋含量几乎一
直没有明显变化。这一现象表明培养的初期到第

１４天，微生物还原作用下沉积物中的砷形态转化趋
向更加稳定，盐酸可提取的砷逐渐减少，而磷酸提

取态保持降低，液相中的砷也没有大幅度增加，说

明砷转化为更加稳定的盐酸无法提取的形态。

图 ５　盐酸提取态砷含量变化

Ｆｉｇ．５　ＶａｒｉａｔｉｏｎｏｆＨＣｌｅｘｔｒａｃｔｅｄＡｓｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

盐酸提取态的 Ａｓ３＋量在固相中首先呈现一种上
升趋势后下降的趋势。固相中的 Ａｓ３＋在第 ３天达到

最大值 １２７１ｍｇ／ｋｇ，这一时刻中液相没有出现硫
离子的大量积累，亚铁离子也保持较高浓度，但盐

酸提取态亚铁离子已经开始迅速升高说明，硫酸盐

开始还原时，硫离子没有释放就直接与亚铁离子沉

淀进入固相。这一过程中亚铁离子也可能与固相

剩余三价铁结合形成磁铁矿（Ｆｅ３Ｏ４），磁铁矿对

Ａｓ３＋也具有较好的吸附能力（Ｂｏｒｃｈｅｔａｌ．，２０１０）。培
养第 ３天后盐酸可提取的 Ａｓ３＋的增加与液相中 Ａｓ３＋

的减少相对应。而微生物的硫酸盐还原作用越发

旺盛，游离态的 Ａｓ３＋与硫离子的离子积已经远远大
于硫化砷的 ＫＳＰ，因此很可能液相释放的 Ａｓ

３＋
逐渐

以硫化砷形态被沉淀下来，成为盐酸无法提取的相

对更稳定的砷形态。非生物对照组 Ａｓ３＋维持在 ４～
５ｍｇ／ｋｇ变化不大。

非常值得关注的是，当培养进行到第 １４天时，
约 ７７％的盐酸可提取的砷被转化盐酸不可提取的
形态。但盐酸可提取的砷酸盐浓度出现大幅增长，

固液分配平衡下液相 Ａｓ５＋的浓度和吸附态 Ａｓ５＋的含
量各有少许升高。这一结果与于慧鑫和贾永峰

（２０１１）针对硫化亚铁共沉淀结合的 Ａｓ３＋的发现相
类似，硫化亚铁共沉淀结合的 Ａｓ３＋逐渐被转化为
Ａｓ５＋，而硫化亚铁逐渐转化为黄铁矿（Ｂｏｓｔｉｃｋａｎｄ
Ｆｅｎｄｏｒｆ，２００３）。这一过程中的机理非常复杂，目前
还需进一步研究。

图 ６　盐酸提取中 Ｆｅ含量变化

Ｆｉｇ．６　ＶａｒｉａｔｉｏｎｏｆＨＣＬｅｘｔｒａｃｔｅｄＦｅｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

沉积物中铁氧化物矿物是主要的固砷基质。

盐酸可提取的砷的分配的变化，是与铁的形态转化

直接关联。从图 ６给出了培养过程中盐酸可提取的
铁的形态与分配的变化。从图可以看出，与培养初

期相比固相中盐酸可提取的总铁的量增加了 ２６５
倍，说明微生物还原作用造成了固相中盐酸不可提

取的结晶态铁氧化物矿物活化。铁的还原过程固
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相中盐酸可提取的矿物中亚铁的也发生变化，在培

养 ３ｄ内固相中盐酸可提取的二价铁先出现降低，
相对应在液相二价铁的释放达到最大值，此刻属于

固相中铁氧化物的还原性溶解过程。培养后期盐

酸可提取的总铁中铁的形态几乎全部以亚铁离子

为主，亚铁占盐酸提取总铁的 ９５％以上，表明沉积
物中无定形的铁氧化物矿物主要都被转化为亚铁

矿物，也就是硫化亚铁为主的次生矿物。

微生物还原产出大量的硫离子可以间接还原

与固相中的铁氧化，产生亚铁矿物和单质硫，这一

过程中单质硫的沉淀过程也可以结合部分的砷，成

为盐酸不可提取的形态之一。也曾有研究发现在

微生物作用下，常温单质硫可能会把 Ａｓ３＋氧化成
Ａｓ５＋，因此硫酸盐还原过程严重影响 Ａｓ的地球化学
过程（Ｐａｌｍｅｒｅｔａｌ．，１９７６）。但这一机理是否是后期
盐酸提取态铁增加的主要原因仍需进一步研究。

厌氧微生物还原条件下次生矿物的类型比较复杂，

同时沉积物介质的组分也极其复杂，很难利用同步

辐射、Ｘ射线衍射分析等手段进行准确表征，特别沉
积物体系中新生的硫化砷和吸附或液相游离的硫

代砷等组分的表征难度比较大。因此这部分产物

的表征还需要进一步研究。

３　结论

　　（１）厌氧微生物作用是 Ａｓ活化释放以及固液
界面再分配的主要因素，微生物还原作用导致沉积

物中吸附态的 Ａｓ逐渐向溶解态和盐酸提取态逐渐
迁移。

（２）微生物还原性溶解导致沉积物固相固 Ａｓ
基质发生转化，进而对 Ａｓ的吸附能力下降，固相中
结晶态铁氧化物矿物的还原与活化，间接造成Ａｓ的
活化与释放。

（３）硫酸盐还原作用产生的硫离子减少固相中
还原的铁的流失和砷的释放，产物分别是硫化亚铁

和硫化砷。
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