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紫金牛叶杆菌 RC6b 及其诱变菌株对二苯砷酸的降解特征 
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摘  要：【目的】阐明紫金牛叶杆菌 Phyllobacterium myrsinacearum RC6b 及其诱变菌株对二苯

砷酸(Diphenylarsinic acid，DPAA)的降解特征与代谢产物。【方法】以紫金牛叶杆菌 RC6b 为出

发菌株，分别以蔗糖、葡萄糖和乙酸钠为外加碳源，优化共代谢降解条件；采用亚硝基胍

(N-methyl-N′-nitro-N-nitrosoguanidine，NTG)对出发菌株进行化学诱变，比较诱变前后菌株对

DPAA 降解能力的变化，鉴定诱变菌株对 DPAA 的降解代谢产物。【结果】以 DPAA 为唯一碳

源时，培养 28 d 后 RC6b 菌株对 DPAA 的降解率低于 2%；分别添加蔗糖、葡萄糖和乙酸钠为

外加碳源培养 28 d 后，DPAA 的降解率显著提高，分别达到 14.08%、15.21%和 15.05%；采用

250 μg/mL 的 NTG 诱变后获得 3 株诱变菌，在以 DPAA 为唯一碳源培养 28 d 后，3 株诱变菌

对 DPAA 的降解率与出发菌株相比均显著提高，其中 N-RC6b2 对 DPAA 的降解率最高，达

36.71%；代谢产物鉴定结果表明，诱变菌株 N-RC6b2 对 DPAA 的代谢产物中有单羟基化 DPAA

的生成。【结论】RC6b 出发菌株难以直接利用 DPAA 为唯一碳源生长，外加蔗糖、葡萄糖和乙

酸钠等共代谢碳源可显著提高菌株RC6b对 DPAA的降解率；NTG化学诱变可进一步提高 RC6b

菌株对 DPAA 的降解效果，代谢产物为单羟基化 DPAA。 
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Abstract: [Objective] To clarify the ability of Phyllobacterium myrsinacearum RC6b and its 
mutant strains to degrade diphenylarsinic acid (DPAA). [Methods] The conditions for the 
co-metabolic degradation of DPAA were optimized with P. myrsinacearum RC6b as the original 
strain and with sucrose, glucose and sodium acetate as different external carbon sources. Strain 
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RC6b was chemically mutated using treatment with N-methyl-N′-nitro-N-nitrosoguanidine (NTG). 
The DPAA degradation rate was compared before and after chemical mutagenesis, and the 
metabolite of DPAA by RC6b mutants was also analyzed. [Results] The DPAA degradation rate 
was <2% after 28 days of incubation when using DPAA as the sole carbon source. After addition of 
sucrose, glucose and sodium acetate as external carbon sources the DPAA degradation rate 
increased significantly, by 14.08%, 15.21% and 15.05%, respectively. Three mutant strains of strain 
RC6b were obtained using 250 μg/mL NTG as chemical mutagen. All three RC6b mutants showed 
significantly higher DPAA degradation rates than did the original strain. Mutant strain N-RC6b2 
showed the highest DPAA degradation rate of 36.71% after 28 days of incubation when using 
DPAA as the sole carbon source. The main degradation metabolite of DPAA by strain N-RC6b2 
was identified as monohydroxylated DPAA. [Conclusion] The original RC6b strain grew only 
sparingly using DPAA as the sole carbon source. Addition of co-metabolic carbon sources such as 
sucrose, glucose and sodium acetate significantly enhanced the biodegradation of DPAA. The 
chemical mutagen NTG further enhanced the biodegradation of DPAA, with monohydroxylated 
DPAA as the main intermediate product. 

Keywords: Diphenylarsinic acid, Phyllobacterium myrsinacearum, Co-metabolic degradation, 
Chemical mutagenesis, Metabolites 

二苯砷酸(Diphenylarsinic acid，DPAA)是含

砷化学武器的主要降解产物之一。在一战和二战

期间，大量苯胂类化合物用于制造化学武器。其

中，二苯氰胂和二苯氯胂是典型的刺激性毒气，

也是日军在我国大陆使用最多的被标记为“红剂”

的砒霜类毒物联苯化胂[1]。战后，这类化学武器

主要通过就地掩埋或投入江河湖海等方式进行

处置[2-4]。我国是日军遗留化学武器最大的受害者，

目前在我国 19个省市近百个地点发现了约 200万

枚日军遗留化学武器，其中大部分集中在东北地

区[5-6]。埋藏在土壤或水体中的化学武器经长期腐

蚀，弹体内的苯胂类化合物极易释放进入环境中，

其中，二苯氰胂和二苯氯胂在环境中极不稳定，

易发生水解氧化并生成稳定的 DPAA[7]。DPAA具

有较强的神经毒性和遗传毒性，并能够通过食物

链等途径危害人体健康[3,8-9]。因此，亟需开展有

关污染土壤和地下水中 DPAA的降解特征与修复

技术研究。 

基于降解的微生物修复因具有成本低、修复

面积广和不易造成二次污染等优点[10]，已被广泛

应用于有机污染土壤和地下水的修复治理中。但

目前国际上有关 DPAA 污染土壤和地下水微生物

修复的研究仍非常有限，其中主要原因之一是由

于 DPAA 的细胞毒性较高，难以筛选获得能直接

利用 DPAA 为唯一碳源的 DPAA 高效降解微生物

菌株[11]。共代谢降解是微生物应对此类高毒性、

难降解类有机污染物的一种重要代谢方式，原本不

能或不易被降解代谢的污染物在外加碳源或小分

子共代谢基质的情况下能够被共代谢降解[12-13]。

Nakamiya等[11]以甲苯为共代谢基质，从 DPAA污

染土壤中筛选出了一株栖息微球菌 (Kytococcus 

sedentarius) NK0508，该菌株可在 DPAA 浓度为

0.03 μmol/L的矿物盐培养基中存活 3 d。此外，化

学诱变和基因组重组技术也常被用于快速改变微

生物的表型特征，进而影响微生物对有机污染物的

降解代谢能力[14]。亚硝基胍(N-methyl-N′-nitro-N- 

nitrosoguanidine，NTG)是烷化剂类诱变剂的一种，

其诱变机理是使 DNA 分子上的碱基及磷酸部分

烷化，导致 DNA在复制时碱基配对错误而产生突

变，进而影响微生物代谢途径[15-17]。而目前国际

上有关利用共代谢手段提高微生物对 DPAA 降解

能力的研究仍非常罕见，有关化学诱变强化 DPAA

微生物降解的效应与机理的研究尚无报道。因此，

筛选我国本土的 DPAA 高效降解菌种资源，研究

DPAA 降解菌的共代谢降解与化学诱变强化效

应，并阐明降解菌及其诱变菌株对 DPAA 的降解
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特征，对于发展我国化学武器残留区有机砷污染土

壤的微生物修复原理与技术具有重要的科学与现

实意义。 

鉴于此，本研究以课题组前期从镉、锌、砷

等重金属复合污染土壤中筛选获得的一株重金属

高耐性菌株——紫金牛叶杆菌 (Phyllobacterium 

myrsinacearum) RC6b为供试菌株[18]，比较研究了

添加不同共代谢碳源以及采用 NTG进行化学诱变

前后，RC6b 菌株对 DPAA 的降解特征，鉴定了

RC6b诱变菌株对 DPAA的代谢产物，旨在为研发

DPAA 污染土壤和地下水的高效微生物修复技术

提供菌株资源和科学依据。 

1  材料与方法 

1.1  供试菌株 

本实验所用菌株为实验室前期筛选保存的    

一株植物内生菌紫金牛叶杆菌 (Phyllobacterium 

myrsinacearum RC6b，CGMCC 6621)。 

1.2  主要试剂和仪器及培养基 

DPAA标准品购于日本Wako公司，纯度 97%，

其分子结构如图 1所示。 

LB液体培养基(富集培养基，g/L)：酵母提取

物 5.0，蛋白胨 10.0，NaCl 10.0，pH 6.8−7.0。R2A

培养基(g/L)：酵母提取物 0.50，蛋白胨 0.50，酪

蛋白氨基酸 0.50，葡萄糖 0.50，可溶性淀粉 0.50，

K2HPO4 0.30，丙酮酸钠 0.30，MgSO4·7H2O 0.05，

固体培养基添加 15%−20%琼脂。矿物盐培养基

(g/L)：NH4NO3 0.500，KH2PO4 1.000，MgSO4·7H2O 

0.200，FeSO4·7H2O 0.005，维生素溶液 10.0 mL，

微量元素溶液 10.0 mL，pH 7.0；其中维生素溶液 

 

 
 

图 1  二苯砷酸的分子结构图 
Figure 1  Molecular structure of diphenylarsinic acid 

(mg/L)：维生素 H 10.0，泛酸钙 25.0，烟酸 100.0，

4-氨基苯甲酸 500.0，氰钴胺 20.0，硫铵 50.0，吡哆

胺 250.0；微量元素溶液(mg/L)：EDTA二钠 500.0，

MnSO4·H2O 5.0，CoSO4·7H2O 24.0，Na2MoO4·2H2O 

5.0，ZnSO4·7H2O 10.0，H3BO4 30.0，CuSO4·5H2O 

5.0，Ca(OH)2 50.0。DPAA降解培养基：向矿物盐培

养基中添加 2 mg/L DPAA粉末溶解。柠檬酸盐缓冲

溶液(g/L)：柠檬酸 21.0，NaOH 8.8，用 2 mol/L的

NaOH 调节 pH 至 5.5。0.1 mol/L 磷酸盐缓冲溶液

(PBS，g/L)：NaH2PO4 8.3，Na2HPO4 4.8，pH 7.2−7.4；

0.01 mol/L PBS：NaH2PO4 7.8，Na2HPO4 17.9，   

pH 7.0。亚硝基胍(NTG)储备液：称取亚硝基胍

10 mg于 1.0 mL丙酮中溶解后，加水定容至 10 mL，

制成 1.0 mg/mL的 NTG储备液，新鲜制备。 

DPAA 浓度采用高效液相色谱-质谱联用法

(HPLC-MS/MS)分析(TSQ Quantum Access MAX，

美国 Thermo公司)，具体液相分离条件和质谱参数

见文献[19]。降解菌生长情况采用 Genesys 10S 

UV-VIS分光光度计(美国 Thermo公司)测定 OD600

值进行评价。 

1.3  实验方法 

1.3.1  不同共代谢碳源对 RC6b 菌株降解二苯砷

酸特征的影响试验：挑取 RC6b菌株于 LB培养基

中，28 °C、180 r/min 避光恒温振荡培养。将培

养至对数生长期的 RC6b菌株于 5 000 r/min离心  

5 min，用 0.01 mol/L PBS缓冲液洗涤 3次后离心

(同前)收集菌体，用矿物盐培养基重悬，调节OD600

值至 1.0左右，制成 RC6b菌悬液备用。 

按 10%接种量接种上述RC6b菌悬液于DPAA

降解培养基(含 DPAA 2 mg/L)中，分别添加蔗糖、

葡萄糖和乙酸钠于 DPAA 降解培养基中，各碳源

的浓度均为 2 mg/L，同时设置灭活菌株作为对照

组，每个处理设 3个重复，于 28 °C、180 r/min进

行避光振荡培养，并分别于 0、3、7、14、21 和

28 d取样测定溶液中 DPAA的浓度和降解菌生长

情况。DPAA的降解率按公式(1)计算。 
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降解率

照 度 度
照 度

  (1) 

1.3.2  菌株RC6b的 NTG化学诱变试验：NTG诱

变的实验方法参考 Miller[20]并做适当修改。将 RC6b

菌株在 R2A 液体培养基中培养 48 h，于 4 °C、   

9 000 r/min离心 5 min后收集菌体，用 0.1 mol/L

柠檬酸盐缓冲液清洗 2 遍后，将获得的菌体重悬

于 0.1 mol/L 柠檬酸盐缓冲液，分别添加不同浓

度(50、100、250 μg/mL)的 NTG诱变剂，于 37 °C

水浴中静置反应 45 min 后离心收集菌体[21]，用

0.01 mol/L PBS缓冲液洗涤 2次后，将获得的菌体

重悬于 10 mL R2A 液体培养基中培养过夜。将培

养过夜的菌液稀释后涂布于 R2A 固体培养基上，

置于 28 °C恒温培养。待诱变处理的菌液长出菌落

后进行计数，以未经诱变的菌液作对照，按公式(2)

计算致死率。 

100%






未诱变对 菌落数 亚硝基胍诱变菌落数

未诱变对 菌落数

致死率

照
照

(2) 

1.3.3  RC6b 诱变菌株对 DPAA 的降解性能测试：

从达到致死率要求的处理平板中选取菌落较大、

边缘整齐且相对较早长出的单个菌落进行划线培

养，进一步分离纯化获得诱变菌株。选择长势较

好的 3 株诱变菌株，按 10%接种量接种菌悬液于

DPAA降解培养基中，同时设置灭活菌株作为对照

组。每个处理设 3个重复，于 28 °C、180 r/min进

行避光振荡培养，并分别于 0、3、7、14、21 和

28 d取样测定溶液中DPAA的浓度和降解菌生长情

况，测定方法同 1.3.1。 

1.3.4  降解菌对 DPAA 代谢产物的鉴定分析：代

谢产物均用 Thermo Fisher LCQ Fleet型离子肼质谱

鉴定，检测模式为正离子模式，色谱分离条件同

DPAA检测的分离条件。 

1.3.5  数据处理与分析：采用Microsoft Excel 2010

进行数据统计并作图，采用 SPSS 20.0软件进行方

差分析。 

2  结果与分析 

2.1  不同外加碳源对溶液中 RC6b 菌株共代谢

降解 DPAA 效率的影响 

添加不同碳源后，RC6b 菌株对 DPAA 的降

解率及菌株 OD600 值随培养时间的变化曲线分别

如图 2和图 3所示。由图 2和图 3可知，在以 DPAA

为唯一碳源的溶液培养体系中，RC6b 菌株对

DPAA的降解率低于 2%，且细菌数量在整个培养

期内几乎没有增长，这提示菌株 RC6b 难以直接

利用 DPAA为唯一碳源和能源而生长。分别添加

蔗糖、葡萄糖和乙酸钠作为外加碳源后，DPAA

的降解率均得到显著提高(P<0.05)，培养 28 d后 
 

 
 

图 2  不同碳源条件下菌株 RC6b 对 DPAA 的降解率 
Figure 2  Degradation rates of DPAA by strain RC6b 
utilizing different carbon sources 
 
 

 
 

图 3  不同碳源条件下液体培养系统菌株 RC6b 的生长

情况 
Figure 3  Growth of strain RC6b in a liquid culture system 
with different carbon sources 
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对 DPAA 的降解率分别达到 14.08%±1.20%、

15.21%±1.21%和 15.05%±1.36%，但不同碳源处理

之间的DPAA降解率无显著性差异(P>0.05)。因此，

后续实验选取降解效率相对较高的葡萄糖作为诱

变菌株共代谢降解的外加碳源。 

从图 3 可以看出，外加碳源处理组在培养   

前 3天 RC6b快速生长，OD600值从 0.11左右快速

升高至 0.17左右，与此同时 DPAA 基本未发生降

解；随后溶液 OD600值缓慢下降，DPAA降解率有

所提高，并在培养至 14 d时达最大值，然后逐渐

趋于稳定(图 2)。造成此现象的原因可能是，RC6b

在培养前期主要利用外加碳源进行快速生长繁殖，

由于易利用的外加碳源的存在，抑制了 RC6b 对

DPAA的降解；随着外加碳源浓度的降低，细菌开

始利用部分 DPAA 作为碳源，使培养后期 DPAA

降解率逐渐提高。但由于 DPAA 的毒性抑制了细

菌的继续增殖，导致培养后期的 OD600 值逐渐下

降[22]，同时 DPAA 的降解率也趋于稳定。这一趋

势与 Nakamiya等[11]的研究结果相似，该研究先以

DPAA 为唯一碳源，拟从污染土壤中筛选富集

DPAA降解菌但未能成功；考虑到 DPAA的苯环结

构及其生物毒性，改为向溶液体系中添加甲苯为唯

一碳源后，成功地从 DPAA 污染土壤中筛选出了

一株栖息微球菌(Kytococcus sedentarius) NK0508，

该菌株可在 DPAA浓度为 0.03 μmol/L的矿物盐培

养基中存活 3 d；此后，DPAA的毒性仍抑制了菌

株 NK0508的进一步生长与增殖。 

2.2  RC6b 的 NTG 化学诱变株对 DPAA 的降解

效应 

首先探讨了化学诱变剂亚硝基胍(NTG)的不

同剂量对菌株 RC6b生长的影响。随着诱变剂 NTG

浓度的提高，RC6b 菌株的致死率显著提高。当

NTG的浓度分别为 50、100、250 μg/mL时，RC6b

菌株的致死率分别为 33.9%、64.4%和 78.0%。张春

玲(2004)[23]和田雪娇等(2014)[24]分别采用NTG诱变

选育高产海藻糖菌株和高产苯乳酸菌株时均发现，

当NTG浓度控制在诱变致死率为 75%−80%时的诱

变效果较好，且更有利于增加正向突变频率。因此，

本实验选择 NTG的诱变浓度为 250 μg/mL，此时

的菌株诱变致死率为 78%。 

经 NTG 诱变后获得 3 株长势良好的诱变菌

株，分别编号为 N-RC6b1、N-RC6b2和 N-RC6b3，

3株诱变菌对DPAA的降解率及溶液OD600值随培

养时间的变化曲线如图 4和图 5所示。 

由图 4可见，3株诱变菌对 DPAA的降解能力

均呈现随培养时间延长不断提高的趋势。在以

DPAA为唯一碳源的条件下培养 28 d后，N-RC6b1、

N-RC6b2和 N-RC6b3对 DPAA的降解率分别达到

26.29%±0.52%、36.71%±0.62%和 24.21%±0.62%。

与出发菌株相比，3株诱变菌对 DPAA的降解能力 
 

 
 

图 4  RC6b 的诱变菌株对 DPAA 的降解率 
Figure 4  Degradation rates of DPAA by mutant strain 
RC6b 
 
 

 
 

图 5  唯一碳源条件下溶液中诱变菌株的生长情况 
Figure 5  Growth of mutant strains in a solution system 
with sole carbon sources 
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均得到了显著提高。Ren等[25]的研究发现，诱变剂

NTG 对亚硝酸降解菌——乳酸杆菌同样具有较强

的诱变效应。与出发菌株相比，诱变菌株对亚硝酸

盐的降解率可显著提高 5.8%−12.7%。然而在整个

培养过程中，溶液 OD600值呈先快速后缓慢下降，

最后趋于稳定的趋势。其原因可能是 NTG化学诱

变改变了菌株 RC6b 对 DPAA 的代谢方式，激活

了细菌中原本未表达的基因，使诱变菌株对 DPAA

的降解能力较出发菌株有显著提高。然而，DPAA

的降解可能产生了毒性更强的中间代谢产物，导致

降解菌的增殖速度减缓、死亡速率增加，从而使溶

液 OD600值表现出下降趋势。 

图 6显示了以葡萄糖作为外加碳源的条件下，

3株诱变菌株对 DPAA的降解动态。由图 6可知，

外加葡萄糖作为共代谢基质时，3 株诱变菌对

DPAA的降解率均随时间增加而逐渐提高，且外加

碳源显著促进了诱变菌株在反应初期(7 d 内)对

DPAA的快速降解；但到反应后期(14−28 d)，诱变

菌对 DPAA 的降解速率显著减缓，到培养结束时

(28 d)，3株诱变菌株对 DPAA的降解率最高仅为

23.81%±2.07%，与以 DPAA 为唯一碳源的处理相

比反而略有降低。可能的原因是，在外源添加葡萄

糖后的 0−7 d内，培养基中存在大量的速效碳源供

菌株生长繁殖需要，同时也加快了诱变菌对 DPAA

的降解速率。但这在一定程度上也抑制了诱变菌 

 

 
 

图 6  外加葡萄糖条件下诱变菌株对 DPAA 的降解率 
Figure 6  Degradation rates of DPAA by mutagenic strains 
with glucose addition 

降解 DPAA 相关基因的表达，导致在反应后期溶

液中的速效碳源被逐渐耗竭时，诱变菌株因启动表

达 DPAA 降解基因的迟滞效应而对 DPAA 降解速

度减缓，降解效率降低。这一结果与李方卉等[26]

的研究结果相似，其在优化菌株 SL1 对多氯联苯

的降解率时发现，添加葡萄糖和蔗糖为共代谢底物

时，菌株 SL1 对多氯联苯的降解率反而下降，可

能与速效碳源的存在抑制了菌株降解多氯联苯基

因的表达有关。 

2.3  诱变菌株 N-RC6b2 降解 DPAA 的中间产物 

以 DPAA 作为唯一碳源，接种诱变菌株

N-RC6b2培养 28 d后溶液的HPLC-MS/MS分析结

果如图 7所示。除保留时间为 19.26 min处的DPAA

外，在保留时间分别为 18.42 min和 18.84 min处

出现 2个新的未知色谱峰(U1和 U2)，这 2个未知

物具有相同的[M+H]+离子峰(m/z=279.10)。因为

DPAA的分子量为 262.0，而羟基的分子量为 17.0，

由此可初步鉴定该代谢产物可能为单羟基化的二

苯砷酸。对照 DPAA和苯砷酸 PAA的标准品，进

一步分析二级质谱中的碎片离子发现，m/z 为

261.00的碎片应为单羟基化 DPAA脱羟基的产物；

m/z为 201.14的碎片应为单羟基化DPAA脱去一个

苯环的产物。通过对代谢产物二级质谱碎片离子的

结构分析，以及与文献[27]中单羟基化 DPAA质谱图

的比对分析，进一步证明了这 2个未知代谢产物 U1

和 U2分别为 DPAA在苯环不同位点处的单羟基化

产物。但由于单羟基化 DPAA没有化学标准品，具

体取代位点有待通过标准品的合成及比对后做进

一步确定。单羟基化DPAA的分子结构如图 8所示。 

Harada 等 [27]的研究也发现，剑菌属 Ensifer 

adhaerens菌株 L2406与 L2413在降解 DPAA的产

物中有单羟基化产物生成，且单羟基化 DPAA 进

一步脱苯环生成了苯砷酸、砷酸盐等结构相对简

单、毒性相对较低且更易去除的代谢产物。据此推

断，虽然在本研究中目前就仅检测到 DPAA 的羟

基化反应，但 DPAA 羟基化后很可能利于其进一

步发生降解转化。 
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图 7  DPAA 降解液的总离子流图、选择离子流图及代谢产物 MSn图 
Figure 7  Total ion current (TIC) and extracted ion current (EIC) in HPLC-EIS(+)-MS/MS analysis of DPAA  

degradation solutions and mass spectra of ESI(+) MSn for metabolites 
注：A：总离子流图；B：m/z=263.11，DPAA；C：m/z=279.10；D：代谢产物 MSn图. 

Note: A: Total ion current; B: m/z=263.11, DPAA; C: m/z=279.10; D: Mass spectra of ESI(+) MSn for metabolite. 
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图 8  单羟基化二苯砷酸的分子结构图 
Figure 8  Molecular structures of mono-hydroxylated 
diphenylarsinic acids 

 

3  讨论 

大量研究表明，微生物对砷的代谢转化过程在

砷的地球化学循环中起到了十分重要的作用，国内

也已有多名研究者综述了微生物对无机砷的代谢

转化作用机制[28-34]，但目前有关利用微生物降解转

化 DPAA等有机砷污染物的机理研究仍非常有限，

有关利用微生物降解修复化学武器残留地区有机

砷污染土壤的应用研究仍为空白。因此，筛选

DPAA 高效降解菌种资源并阐明其对 DPAA 的降

解特征，优化提升微生物对土壤中 DPAA 的降解

转化潜力，对发展化学武器残留地区土壤中二苯砷

酸等有机砷污染物的生物修复技术具有重要的科

学意义与应用价值。 

提高微生物降解修复 DPAA 污染土壤效率的

途径主要包括：外加营养元素、筛选耐性/抗性较

强的微生物菌株，以及利用分子生物学技术及基因

工程等手段[33]。微生物在生长代谢过程中需要适

合的碳源、氮源等营养元素。在适当的水分条件下，

通过外源添加营养元素，一方面满足微生物生长发

育过程中的物质需求，使之正常生长；另一方面可

以作为共代谢基质，刺激土著降解性微生物对难降

解性有机污染物进行共代谢降解。本研究利用课题

组前期筛出的一株植物根际促生菌——紫金牛叶

杆菌菌株 RC6b，比较了蔗糖、葡萄糖和乙酸钠等

不同外加碳源对 DPAA 降解的影响效果，发现

RC6b菌株难以直接利用 DPAA为唯一碳源生长，

外加蔗糖、葡萄糖和乙酸钠等碳源均可显著加快菌

株 RC6b 的生长与增殖活性，同时作为共代谢底

物，显著提高菌株对 DPAA 的共代谢降解效率。

然而，由于 DPAA 具有较高的水溶性和较强的细

胞毒性，外加碳源仅将 DPAA的降解率提高至 15%

左右，Harada等[27]报道筛选的菌株 L2406和 L2413

对 DPAA的降解率分别为 55%和 25%，与之相比，

菌株RC6b对DPAA的降解效率仍有进一步的提升

空间。 

利用化学诱变与基因工程等手段对降解菌进

行驯化和遗传改造则成为提高微生物对难降解有

机污染物降解能力的另一重要途径。本研究首次探

讨了化学诱变剂亚硝基胍(NTG)诱变菌株对 DPAA

的降解效果与代谢产物。研究发现，当 NTG浓度

为 250 μg/mL、DPAA为唯一碳源时，3株诱变菌

对 DPAA 的降解率与出发菌株相比均显著提高，

最高可达 36.71%。与目前国际上仅有的关于DPAA

好氧微生物降解的效果相比 [27]，NTG 诱变菌对

DPAA的降解能力已明显高于菌株 L2413 (25%)，

但仍低于菌株 L2406 (55%)。虽然 NTG 诱变可以

显著提高微生物对特定底物的降解能力，但 NTG

诱变的精确机制尚不明确，可能的机制包括改变菌

株的 DNA 分子结构，以及阻碍菌株 DNA 复制过

程中双链的解开等[24,26]。 

有关 DPAA 的微生物降解代谢产物与代谢途

径，Arao等[34]最早发现 DPAA在厌氧环境下能被

土壤微生物转化为无机砷，其可能的代谢途径为

DPAA→PAA→砷酸盐。随后，Nakamiya等[11]发现

栖息微球菌 Kytococcus sedentarius 菌株 NK0508

对 DPAA 的代谢产物包括砷酸盐和二苯基甲基砷

氧化物(DPMAO)，推测 DPAA 的降解可能主要是

苯环的氧化和开环作用所致。Harada 等[27]发现剑

菌属 Ensifer adhaerens 菌株 L2406 与 L2413 对

DPAA 的降解代谢途径为 DPAA→单羟基化

DPAA→PAA→砷酸盐。其中，单羟基化 DPAA的

出现表明 DPAA 在生物体内的转化可能由单加氧

酶所介导。本研究发现诱变菌株N-RC6b2对DPAA

的代谢产物中有 2 种 DPAA 不同位置单羟基化代

谢产物的生成，但DPAA的脱苯环产物苯砷酸 PAA

以及无机砷酸盐却未检出，这一方面可能是由于
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DPAA的初始浓度较低，导致其代谢产物的浓度低

于检测限；另一方面也可能与不同降解菌株对

DPAA的代谢途径与代谢机理的特异性有关。 

土壤污染修复是一项复杂的系统工程，微生物

修复是目前土壤污染生物修复研究的热点，也是治

理有机砷污染土壤的主要手段之一。今后需进一步

筛选具有高耐性的 DPAA 高效降解菌种资源，积

极发展物理化学、植物-微生物联合修复技术，为

我国化学武器遗留地区有机砷污染土壤的生物修

复提供理论依据与技术原理。 
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