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Abstract：Arsenic（As）contamination of paddy soils in south China has received increasing attention, as it has caused severe rice contami⁃
nation and negatively affects the health of millions of people who rely on rice as a staple food. The As biogeochemical process in soil con⁃
tributes critically in the control of As contamination. In this article, the mechanism of As uptake and translocation in the soil–plant system
has been summarized. In addition, the effect of radial oxygen loss（ROL）of different rice genotypes on As fractionation in soil, Fe plaque
formation, and As accumulation in rice and the effect of water management on As speciation in soil, As uptake, and expression of As trans⁃
porters in rice have been systematically reviewed. Rice genotypes with high ROL formed extra Fe plaque on roots, which reduced As uptake
in rice. Compared with continuous flooding, water management with intermittent flooding and aerobic soil conditions significantly reduced
As uptake and accumulation in rice. Moreover, the effect of Si application to soil on As uptake in rice and related mechanisms were exam⁃
ined, with the Si/As ratio in soils the major factor controlling the As uptake in rice. In addition, the effect of Fe redox processes on As bio⁃
geochemical behaviors were studied. The microorganism-mediated Fe redox reaction had significant influence on As behaviors such as dis⁃
solution, release, adsorption, coprecipitation, and speciation. Moreover, the extracellular electron transfer process of Fe oxidation and reduc⁃
tion bacteria significantly impacted the transformation of Fe minerals and related As immobilization in soils, which deserves further atten⁃
tion in future research.
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摘 要：本文综述了具有不同渗氧能力基因型水稻对土壤砷结合形态、水稻根表铁膜、砷吸收的影响以及不同根际氧化还原条件

对土壤砷形态、水稻砷积累、砷转运载体表达的影响，分析了硅的不同施加量对水稻砷吸收的研究进展及其作用机制，从土壤铁

矿物氧化和还原两个方面总结了根际铁循环对砷环境行为的影响以及对砷污染土壤修复的潜在价值，以期为最终降低水稻砷吸

收提供理论参考。微生物介导的铁氧化还原对砷的环境行为如砷的溶解释放、吸附沉淀、形态转化等有重要影响，而铁细菌的胞

外电子传递过程促进了铁的矿物相转化并耦合砷的钝化，在未来工作中值得进一步关注和研究。
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砷化合物是自然界中普遍存在的环境毒物，被美

国环境保护局（EPA）、有毒物质和疾病登记处（ATS⁃
DR）列为有害物质优先排序清单的首位[1]。在全球，

砷（As）污染已成为一个严峻的环境问题，例如东亚

和东南亚地区，大约有 6000 万人面临 As 中毒的风

险[2]。As会造成心血管疾病、糖尿病、周围神经病变
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和外周血管病等，怀孕期间接触As会导致流产、婴儿

出生体重低以及婴儿发育迟缓，长期饮用含As的水

和食用含 As食物或长期暴露在含 As的环境中还会

致癌[1，3]。2014年，原环保部和原国土资源部对我国

土壤污染状况的调查表明，19.4%的农田土壤遭受污

染，其中重金属和类金属污染土壤占据 82.4%，而As
是 5种主要超标重金属之一[3]。除火山活动、岩石风

化等地球化学过程导致自然源As释放之外，采矿、冶

炼、杀虫剂、含As地下水灌溉等人为活动也可导致土

壤As的高度累积[1，4]。在As污染土壤生长的水稻，由

于其生存的淹水环境显著增加了As的迁移性和生物

有效性，因而土壤中的As被大量吸收并在谷物中积

累[5-7]。水稻是世界近 30亿人的主食，尤其在亚洲地

区，水稻As污染给以其为主食的人群带来了潜在的

健康威胁[8]。近年来，水稻 As污染及 As诱发癌症的

报道屡见不鲜，并引发了密切的关注。

1 As形态及转运

1.1 As形态及吸收

As的迁移转运是导致其暴露风险的主要原因。

在还原环境中，As通常以亚砷酸盐阴离子（HxAsO3x-3）

的三价态As（Ⅲ）形式存在；在氧化环境中，As通常以

砷酸盐阴离子（HxAsO4x-3）的五价态As（Ⅴ）形式存在，

其中As（Ⅴ）对铁、铝和锰的氧化物具有较强特异性

亲合力，从而可以吸附在土壤/沉积物中的矿物质

上[9]。除了无机砷As（Ⅲ）和As（Ⅴ）以外，土壤中还存

在较低含量的有机砷，如单甲基砷（MMA）和二甲基

砷（DMA）[10]。无机砷的毒性远大于有机砷，而As（Ⅲ）

的毒性是As（Ⅴ）的几十倍，因而总As浓度及As形态

都是评价As污染环境风险的主要指标[11]。

在稻田淹水条件下，土壤中释放出的As被水稻

根系吸收，并进一步在谷物中累积。不同As形态吸

收机制存在差异：无机砷酸盐[As（Ⅴ）]是一种磷酸盐

类似物，可以被磷酸盐转运蛋白吸收从而进入到根

中；而无机亚砷酸盐[As（Ⅲ）]可通过水稻根部细胞的

硅酸运输通道进入水稻植株，因而土壤中的硅酸会与

As（Ⅲ）竞争运输通道从而减少水稻对As的吸收[8，12]。

研究表明，转运蛋白 Lsi1是水稻中As（Ⅲ）的主要摄

取通道，而转运蛋白 Lsi2在As（Ⅲ）迁移和在谷物中

的积累上起重要作用[13]。有机甲基砷是在As污染土

壤中的微生物产生的亚砷酸甲基酶作用下自然生成

的[14]。在厌氧条件下，例如在水稻稻田中，MMA进一

步生成 DMA，产生的 DMA 可以被吸收进入水稻，并

在水稻中积累[15]。稻米中的DMA虽然对人类毒性较

小，但其可能会在烹饪过程中反向转化为无机砷，从

而产生更大的毒性[15]。

1.2 水稻As的代谢（根际、根-秸秆-谷粒）

在淹水条件下，水稻对As（Ⅲ）的吸收和转运能

力很强且远高于As（Ⅴ）[16-17]（图 1）。Wu等[18]研究表

明，水稻地上部分和地下部分的主要As形态都是亚

砷酸盐。相对于其他谷类作物，水稻根系还原As（Ⅴ）

的能力较高，吸收的As（Ⅴ）会快速还原成As（Ⅲ），随

后转移到木质部汁液中，对谷粒中As积累的贡献很

高[16]。Kopittke等[19]通过荧光X射线近边吸收光谱研

究表明，根尖组织能够快速将As（Ⅴ）还原，使根被皮

中只存在少量As（Ⅴ），还原后产生的As（Ⅲ）主要集

中在根皮层和中柱中，100%与硫醇基团络合。而经

根部直接吸收且未络合的As（Ⅲ）移动性很高，是木

质部和韧皮部中主要的As形态，As（Ⅲ）-硫醇复合物

的形成限制了 As（Ⅲ）从根到茎的迁移。然而，

Seyfferth 等[20]提出了水稻根系 As 的不同分布机制，

其研究表明木质部通道中 As的主要形态是As（Ⅴ）

（约86%），而还原态的As（Ⅲ）（71%）主要存在于与木

质部相邻的液泡内，可能因为该研究所使用的是成熟

水稻，而其他大多数研究中使用的是水稻幼苗。因

此，水稻根系As形态分布的不同可能是由于根系成

熟状况不同，还需要进一步研究不同生长阶段水稻根

系As的分布情况[16，20]。

相对于木质部通道，韧皮部转移As是谷粒产生

高浓度As的重要途径，DMA到谷粒的迁移率比无机

砷更高，且其分散在整个胚乳中，而无机砷集中存在

于籽粒表皮的维管束中[16，21-22]。Song等[23]研究表明，

韧皮部伴胞内的一种液泡膜转运蛋白（OsABCC1）能

够促使 As 进入液泡，从而降低谷粒中 As 的浓度。

Carey等[21]研究表明，亚砷酸盐主要是通过韧皮部迁

移至水稻谷粒，而DMA可以通过韧皮部和木质部通

道迁移至谷粒中，且两种通道作用贡献基本均匀，破

坏韧皮部通道后，谷粒中亚砷酸盐的浓度降低了

90%，而DMA只降低了 55%。此外，DMA与硫醇的络

合可能会导致DMA在植物中的形态发生变化[21]。有

机砷从叶到谷粒中的迁移率比无机砷更高。Carey
等[22]报道，DMA和MMA能够高效地从旗叶转移到谷

粒，而砷酸盐转移能力较低，其在旗叶内迅速被还原，

产生的亚砷酸盐不再发生转移；此外，DMA能够在谷

物中迅速分散，而MMA和无机砷主要集中在进入点

附近。Wu等[5]研究表明，谷壳中的As主要是无机砷，
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占总As的 82%~93%；而谷物中的As主要是无机砷和

DMA，DMA占总As的33%~64%。

2 根际氧化还原条件对水稻As吸收的影响

2.1 渗氧对水稻As吸收的影响

渗氧（Radial oxygen loss，ROL）是指氧气通过水

稻等湿地植物的根部通气组织向根际土壤扩散的过

程[5]。ROL 主要作用于生长在淹水环境下的植物根

际土壤，对根际土壤的物理化学性质起着重要的作

用，例如改变营养元素的可利用性、潜在毒性物质的

含量和微生物群落结构及活动等[5]。在淹水的土壤

环境，水稻根部的 ROL作用使得其根际土壤呈现好

氧状态，这在很大程度上影响了根际土壤As的生物

有效性[8]。Wu等[6]研究表明，水稻根部ROL能力存在

显著的基因型差异，与 As 耐性呈显著正相关关系。

水稻 ROL能力与水稻根部孔隙度呈正相关关系，与

As积累呈显著负相关关系，ROL能力越高，其吸收的

无机砷含量越少[5-6，18]。Pan 等[8]研究发现，水稻 ROL
改变了水稻根际土壤的 pH值和氧化还原电位，相较

ROL能力低的水稻品种，ROL能力高的水稻根际土中

As（Ⅲ）的比例更低。Wu等[5]发现，杂交稻的ROL显

著低于常规稻，水稻根部和地上部分对于总As和无

机砷的积累与水稻的 ROL 呈显著负相关关系。Wu
等[11]研究表明，ROL改变了土壤As的结合形态，根际

土壤中非特异性吸附态、特异性吸附态和无定型铁铝

氧化物结合态As含量均高于非根际土壤。在水稻根

部ROL作用下，还原性溶解的铁（氢）氧化物在水稻

根表面形成铁膜，铁膜主要由水铁矿、针铁矿和纤铁

矿构成，其能够强烈吸附土壤溶液中的As，从而降低

As的迁移能力及毒性[18，24]。水稻的ROL能力与水稻

根部铁膜的含量显著相关，基因型、根部的位置以及

曝气条件对铁膜的形成也都有显著性的影响[18]。Wu
等[18]研究表明：间歇性排水条件下铁膜的形成量最

高；根尖铁膜的形成量最高，随着距根尖距离的增大，

铁膜的形成量逐渐减少。水稻ROL能力与根部铁膜

形成和铁膜固定As的量呈显著正相关，其中铁膜固

定的As主要为As（Ⅴ），大约是As（Ⅲ）的两倍，铁膜

的形成减少了水稻地上部分和地下部分的As含量。

Wu等[25]研究表明，As胁迫促进了水稻根表铁膜的形

成，并且使ROL能力减弱。Pan等[8]研究表明，水稻根

部铁膜形成量及其固定的As含量与根部ROL呈正相

关关系，水稻根部铁膜形成量与水稻As含量呈显著
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图1 根际Fe和As的生物地球化学过程[16-17]

Figure 1 Biogeochemical processes of iron and arsenic in rhizosphere[16-17]
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负相关，ROL能力高的水稻植株可以在根际土壤中氧

化更多的亚砷酸盐，促进铁膜的形成，即可固定更多

As，降低植物地上组织对As的吸收，从而降低稻谷对

无机砷的积累。因此，筛选和培养 ROL能力强的水

稻可能成为降低水稻根际As生物可利用性和水稻植

物中As累积的有效措施。

2.2 水稻根际通气条件对水稻As吸收和As转运载体

表达的影响

水稻根系可以吸收无机砷和有机砷，有研

究[7，26-27]表明，更多的氧气（例如通气条件、间歇性淹

水）可以改变土壤中无机砷的形态。然而，关于间歇

性淹水对土壤中有机砷浓度的影响还需要进一步的

研究。通气条件对水稻植物中As的吸收和积累具有

深远的影响。Takahashi等[28]发现，As还原促进了As
的溶解释放；当土壤未被淹没时，As吸附在铁（氢）氧

化物上，然而在淹水条件下，铁（氢）氧化物的还原溶

解和As（Ⅴ）被还原为As（Ⅲ）促进了As从土壤释放

到孔隙水中。Xu等[7]报道，通气条件可以极大降低植

物对As的生物可利用度，减少水稻中As的积累，与

淹水处理相比，通气使无机砷的浓度降低了 62%~
66%。Li等[27]研究表明，淹水条件使土壤中亚砷酸盐

的移动性增强，通气处理提高了水稻谷粒中无机砷的

比例，但是相对于淹水处理，谷粒中无机砷的浓度仍

相对较低。Hua等[29]报道，在淹水条件下，植物对As
吸收能力较高可能与铁（氢）氧化物的溶解以及As的
释放有关。Somenahally等[26]研究表明，与连续淹水情

况相比，间歇淹水的根际和谷物中总As浓度显著降

低，因此可以通过改变通气条件来降低根际土壤和谷

粒中溶解性As的浓度。Yamaguchi等[30]报道，淹水处

理导致土壤Eh降低、pH升高，土壤固相中的As（Ⅲ）

百分含量增加，高达土壤总 As 的 80%。Honma 等[31]

研究表明，Eh低于-100 mV会促使As从铁（氢）氧化

物上释放到土壤，在中性条件下，Eh低于 100 mV有

利于As（Ⅴ）转化为As（Ⅲ）。Li等[32]研究表明，水稻

种植方式（水稻和旱稻）对不同形态As的吸收存在显

著差异。Norton等[33-34]研究表明，在淹水和非淹水条

件下，谷粒As浓度的差异非常显著，淹水条件下平均

As浓度是非淹水条件下的 14倍；淹水条件对旗叶和

谷壳的As浓度无显著影响。Hu等[35]研究表明，相对

于通气处理，淹水和间歇淹水处理使DMA浓度显著

增加，这可能是导致水稻糙米中总As浓度增加的主

要原因。Wu等[4，36]研究表明，与间歇淹水相比，通气

处理增加了水稻根部和地上部分的长度及生物量，显

著降低了水稻根际总As浓度；此外，通气条件显著增

加了根际砷酸盐浓度，显著降低了亚砷酸盐浓度，且

水稻根系总P浓度显著增高。与淹水处理相比，通气

处理降低了水稻对总As和As（Ⅲ）的积累，促进了水

稻吸收As（Ⅴ），减少了水稻根部细胞硅酸运输通道

基因Lsi1和Lsi2的表达，减少了水稻根部磷酸运输通

道基因的表达，但是促进了水稻根部磷酸载体蛋白基

因表达。因此，改变通气条件可能是降低水稻As含
量以及As对水稻影响的一条潜在途径。

3 硅对水稻As吸收的影响

硅（Si）是土壤中第二大元素，它可以改善水稻生

长状况、提高水稻产量，增强水稻对害虫、疾病、盐度

或干旱的抵抗力[11，17]。土壤中添加 Si对水稻As吸收

的影响非常复杂，由于有类似的物理化学性质，Si可
能与 As（Ⅲ）竞争土壤矿物质的保留位点。Lee等[37]

研究表明，硅酸盐降低了As（Ⅲ）的吸附速率，并且与

其竞争吸附位点，使土壤溶液中的As浓度显著增加，

使水稻地上部分和地下部分的As浓度显著增加，水

稻幼苗积累更多As使土壤溶液中的As浓度增加，水

稻幼苗积累更多 As。研究表明，Si的施加使土壤溶

液中的As浓度显著增加，在含As浓度较高的污染土

壤添加 Si，会增加水稻对 As 的吸收和积累[12，27，37-38]。

Wu等[11]研究发现，Si的添加显著增加了根和谷物的

生物量，此外，Si的添加显著增加了特异性吸附态和

无定型铁铝氧化物结合态As含量，减少了结晶型铁

铝氧化物结合态和残留态As含量，即 Si添加增加了

土壤As的生物有效性，且 Si添加使根际土壤非特异

性吸附态、特异性吸附态和无定型铁铝氧化物结合态

As含量高于非根际土壤。

然而，水稻通常生长在淹水条件下，大量的研

究表明，此时土壤中的 As形态主要为 As（Ⅲ），由于

As（Ⅲ）是一种硅酸盐类似物，硅酸盐（Si）的施加不仅

可以增加水稻产量，也可以抑制水稻对As的吸收和

积累[11-12，27，39]。Bogdan 等[40]报道，土壤中施加 Si 可能

会降低稻米的As含量。Fleck等[39]报道，Si通过抑制

As（Ⅲ）运输将未去除谷壳和去除谷壳稻谷中的As浓
度降低了 22%。因此，土壤中施加 Si可能增加水稻

As吸收也可能降低水稻As吸收，其取决于 Si和As的
相对含量及形态（表 1）。在中低浓度As含量的土壤

中施加 Si可以抑制植物对As的吸收，对于含As浓度

较高的污染土壤，添加 Si可能会增加水稻对As的摄

取量[37]。当土壤孔隙水中 Si浓度相对较低时，Si和As
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之间发生吸附位点的竞争，释放出的As被根吸收；当

土壤孔隙水中 Si浓度相对较高时，再次发生 Si和As
之间吸附位点的竞争，但是由于孔隙水中较高的Si浓
度抑制了植物对As的吸收，谷粒和秸秆的总As与孔

隙水中 Si浓度呈负相关[12，15]。Si/As较高时，添加 Si可
以减少水稻中的As含量；Si/As较低时，添加 Si使土

壤溶液中的As浓度增加，可能使水稻As含量升高[37]。

由于施用 Si的不利影响来自于As和 Si之间对土壤吸

附位点的竞争，因此叶面施用Si肥可能是促进水稻生

长更有效的方法[37]。

硅在土壤溶液中以硅酸（H4SiO4）的形式存在[40]。

可溶性 Si添加对土壤孔隙水中的As浓度具有显著影

响，然而，非可溶性 Si的添加却对其无显著影响[11-12]。

Seyfferth等[12]研究表明，加入 Si-凝胶后溶解的 Si浓度

比加入硅藻土高近 4倍，硅藻土的添加对土壤孔隙水

和谷粒中的As浓度无显著影响，Si-凝胶的添加增加

了土壤孔隙水中的As浓度，但显著降低了谷粒中的

As浓度。Si的施加对谷粒中DMA的影响机制尚不明

确。Liu等[38]研究表明，Si的添加减少了水稻中As（Ⅲ）

的浓度，然而却增加了DMA的浓度。Kersten等[15]报

道，在竞争土壤铁（氢）氧化物吸附位点时，硅酸对

DMA的竞争性大于对As（Ⅲ）的竞争性。Li等[27]研究

表明，Si 的添加能够使谷粒中的无机砷降低 59%，

DMA升高 33%。Wu等[11]研究表明，DMA从秸秆到谷

物中的转移能力高于无机砷，Si的施加分别使谷粒中

无机砷和 DMA 的含量降低了 21% 和 58%。此外，Si
添加可以提高水稻根部的 ROL能力，促进根表铁膜

的形成[5，10，41]。Wu等[5]报道，Si的添加显著增加了根

和谷物的生物量，提高了不同基因型水稻根部的铁膜

含量，使水稻根、秸秆和谷壳中的As浓度显著降低。

土壤/水体As含量
As concentration of

soil/pore water

土壤：
0.013 3 mmol·L-1 As
（Na3AsO4·12H2O）

土壤：
11.6 mg As·kg-1

土壤：
33.75~140.25 mg

As·kg-1

土壤孔隙水：
0.004 mmol·L-1

土壤：
5.0~15.1 mg As·kg-1

土壤：
7.6~19.0 mg As·kg-1

土壤：
190~240 mg As·kg-1

土壤：
11.6 mg As·kg-1

土壤：
69.4 mg As·kg-1

（Na2HAsO4·12H2O）

施加Si
Silicon treatment

0.5~2 mmol·L-1 Si
（K2SiO3·nH2O）

20 g（xSiO2·yH2O）·
kg-1

0.29 mmol·L-1 Si
（硅藻土）

1.1 mmol·L-1 Si
（xSiO2·yH2O）

10 g（xSiO2·yH2O）·
kg-1

0.094~0.375
g Si·kg-1

（Na2SiO3·9H2O）

20 g（xSiO2·yH2O）·
kg-1

0.01~0.04 g Si·kg-1

（xSiO2·yH2O）

对土壤As的
影响

Impact on As
concentration

of soil
—

增加了土壤
孔隙水中的

As浓度

土壤孔隙水
中的As浓度
无显著变化

增加了土壤
孔隙水中的

As浓度

—

土壤孔隙水
中的As浓度
显著增加

增加了土壤
孔隙水中

DMA的浓度

—

对水稻As的影响
Impact on As concentration of rice

水稻地上部分和地下部分的As
浓度最高降低了57%和35%

水稻秸秆和谷壳中的总As浓度
最高降低了78%和50%，

谷粒中的总As浓度平均降低16%

谷粒中的As浓度无显著变化

显著降低了谷粒中的As浓度

水稻秸秆、旗叶和谷壳中的As最高
降低了50%，谷粒中的As最高降低

了22%

水稻地上部分和地下部分的As浓
度最高增加了52%和300%

水稻地上部分和地下部分的As浓
度最高增加了117%和66%

水稻谷物中总As浓度
最高降低了11%

水稻根部、秸秆、谷壳和谷粒（去壳）
的总As浓度最高降低了35%、35%、

57%、42%

无机砷 Inorganic As

As（Ⅲ）

—

谷粒无机砷浓度最高降低了
59%

—

去壳谷粒中的
As（Ⅲ）浓度
减少了33%

—

水稻谷粒中的无机砷[主要是
As（Ⅲ）]最高降低了40%；

As（Ⅲ）在水稻叶子中最高减少
了95%，在圆锥花序及谷物组

织中最高降低了92%
谷粒中无机砷含量最高

降低了21%

As（Ⅴ）

—

—

去壳谷粒中的
As（Ⅴ）浓度
无显著变化

有机砷
Organic

As

—

谷粒DMA
的浓度最
高增加了

33%
—

去壳谷粒
中的DMA
浓度无显
著变化

—

水稻谷粒
中DMA
最高增加
了3.6倍

谷粒中
DMA的含
量最高降
低了58%

参考
文献

Reference

[41]
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[37]

[38]
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表1 Si与As在土壤-植物系统中的效应

Table 1 Effects of silicon（Si）on arsenic（As）accumulation and speciation in soil-plant systems
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4 根际铁循环对水稻As吸收的影响

4.1 铁（氢）氧化物对As的吸附

土壤是由矿物质、有机质、微生物和水分等组成

的多相混合体，矿物及有机质等对As在土壤中的吸

附-解吸过程有着重要的作用，影响As在土壤中的迁

移性、生物有效性和毒性[42-43]。铁（氢）氧化物是土壤

中广泛存在的矿物质，包括水铁矿、赤铁矿、针铁矿、

纤铁矿及磁铁矿等多种类型[44]。由于具有大比表面

积和正表面电荷等特性，铁（氢）氧化物对砷酸根等

阴离子的吸附能力很强，因而常被作为修复剂来去

除水体或固定土壤中的 As[42]。Wu 等[10]研究表明土

壤中 As大部分为铁（氢）氧化物结合态。As可以在

铁（氢）氧化物表面形成内层双齿双核螯合形式的表

面配位体，其吸附属专性吸附[43]。铁（氢）氧化物吸

附 As的能力受铁（氢）氧化物类型、As形态及浓度、

pH、离子强度、吸附时间及温度和溶解性有机碳

（DOC）等因素影响[43，45]。水稻田通常处于淹水条件

下，水稻土含 As 铁矿物中铁矿物的还原溶解、根表

铁膜的生成、二次铁矿物的生成以及根际环境决定

着土壤溶液中As的相对浓度和形态，因而研究水稻

田中铁的氧化还原循环过程对As的迁移、毒性和环

境归宿起着重要作用（图 2）[46]。铁的生物地球化学

循环包括铁还原与亚铁氧化两个过程，分别由异化

铁还原菌（FeRB）和亚铁氧化菌（FeOB）提供基本驱

动力[47]。异化铁还原菌能以胞外不溶性的铁（氢）氧

化物为末端电子受体，通过氧化电子供体偶联Fe（Ⅲ）还

原，并从这一过程中贮存能量[48]。Laverman等[49]研究

表明，细菌 SES-3可以将As（Ⅴ）和 Fe（Ⅲ）作为电子

受体，通过还原As（Ⅴ）和 Fe（Ⅲ）来获得能量维持生

长。环境中铁（氢）氧化物的生物还原是一个重要的

生物化学过程，不仅对铁矿物学形态产生影响，还会

影响环境中 As的形态和归宿[50]。Lovley等[50]研究认

为微生物介导的以胞外不溶性铁（氢）氧化物为末端

电子受体的 Fe（Ⅲ）异化还原可能是最早的微生物

代谢形式。Yan等[51]研究表明，水稻土等淹水厌氧环

境中的异化铁还原菌具有多样性，在古细菌和细菌

中都有分布。在土壤微生物作用下，铁（氢）氧化物

与吸附的As相互作用会发生吸附、共沉淀及电子传

递主导的氧化还原等过程，Fe的氧化还原过程导致

As 的 被 吸 附 和 释 放 ，还 可 能 造 成 As 形 态 的 转

变[44，52-58]。因而识别 Fe（Ⅱ，Ⅲ）系统对 As 的作用机

制是治理农田As污染的有效途径[44]。

4.2 Fe还原对As的影响

研究表明，在水体、沉积物和水稻土等还原环境

中，FeRB介导的铁（氢）氧化物还原是导致As释放的

图2 Fe的氧化还原对As的行为影响[46]

Figure 2 The effect of iron redox on arsenic behavior[46]

FeOB/FeRB

A：Fe（Ⅱ）的微生物氧化As吸附和共沉淀

As（Ⅲ）

Fe3+矿物

Fe（Ⅱ）
Fe（Ⅱ）

As（Ⅲ/Ⅴ）

As（Ⅲ/Ⅴ）

As（Ⅲ） As（Ⅴ）
AioA
ArrA/ArsC

ArsM

As（CH3）n

D：As的微生物氧化、还原和甲基化

B：Fe（Ⅲ）的微生物还原及As（Ⅲ/Ⅴ）的释放

As（Ⅲ/Ⅴ）

C：次生矿物形成

As（Ⅲ）
As（Ⅴ）

As（Ⅴ）

氢醌

半醌

E：半醌对As（Ⅲ）的氧化
氢醌对As（Ⅴ）的还原
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主要原因，释放的As总量取决于As的价态、铁矿物

类型、矿物质中 As/Fe 以及微生物种类和丰度等因

素[45]。到目前为止，已有许多微生物被证实可以通过

各种代谢方式还原 Fe（Ⅲ），其中 Shewanella oneiden⁃

sis MR-1作为一种模式细菌能够利用许多物质作为

电子受体进行异化厌氧呼吸，其他变形菌门的希瓦氏

菌（Shewanella）也可以通过细胞色素在细胞膜上将

Fe（Ⅲ）氧化物和电子传递系统联系起来从而还原

不可溶的 Fe（Ⅲ）氧化物 [48]。Stroud 等 [54]研究表明，

Fe（Ⅲ）的还原导致吸附在铁（氢）氧化物上的As（Ⅴ）

被释放还原。Bennett 等 [55] 研究发现土壤溶液中

Fe（Ⅱ）与As（Ⅲ）存在极显著正相关性，说明铁矿物

的还原溶解会显著影响 As 的迁移性。Jiang 等[56]报

道，FeRB能够通过还原土壤、矿物以及其他富铁环境

中的铁（氢）氧化物来影响As的移动性。然而，也有

研究认为含 As铁氧化物的还原溶解并不能增加 As
的移动性，FeRB还原铁（氢）氧化物过程还可能会导

致As的固定，这是因为铁还原过程中生成的次生矿

物对As的吸附能力更强[44]。这两种相反的结果可能

是由实验条件、铁矿物类型、矿物质中As/Fe以及特

异微生物的差异造成的[34，44，54-60]。Saalfield 等[59]研究

发现水铁矿还原过程中生成了结晶度和稳定性更高

的针铁矿和磁铁矿，降低了As的移动性。Kocar等[60]

发现微生物还原含As（Ⅴ）的水铁矿可生成绿锈、磁

铁矿等次生矿物，形成了含As的次生矿物。Guo等[44]

报道菱铁矿向针铁矿转变提高了As的吸附率。Jiang
等[56]研究表明，在铁还原菌 S. oneidensis MR-1和 She⁃

wanella sp. HN-41 作用下，As（Ⅴ）与溶液中生成的

Fe（Ⅱ）发生共沉淀作用，溶液中 As（Ⅴ）浓度降低。

As的释放和不同 Fe−As次生矿物的形成与不同细菌

的还原能力有关[49]。Yang等[45]研究发现，沉积物中铁

（氢）氧化物在异化还原初期会导致As（Ⅲ）的释放，

然而由于异化铁还原导致的氧化还原电位的持续变

化，释放的As在还原中后期不仅存在再吸附作用，而

且能够与硫化物产生共沉淀，从而降低As的移动性。

Thomasarrigo等[57]研究了还原条件下富铁有机絮凝物

中 Fe和 As的形态变化，发现在含硫化物环境中，絮

状水铁矿和纳米纤铁矿晶体形成了较高含量的四方

硫铁矿，从铁矿物表面解吸的As形成了三硫化二砷

矿物。此外，铁还原溶解过程还可能伴随着As形态

的改变，Huang等[58]研究发现微生物还原铁（氢）氧化

物过程发生了As（Ⅴ）的解吸和还原。Amstaetter等[52]

研究表明，FeRB存在的环境中，在Fe（Ⅲ）羟基氧化物

和 Fe（Ⅱ）同时存在的情况下，可以发生As（Ⅲ）的氧

化。汪明霞等[61]研究表明，Shewanella oneidensis MR-
1作用过程中，Fe（Ⅲ）被还原为Fe（Ⅱ）的同时伴随着

As（Ⅲ）氧化为As（Ⅴ）。

在 Fe的还原溶解产生次生矿物的过程中，以胞

外不溶性铁氧化物为末端电子受体的微生物异化

Fe（Ⅲ）还原是重要驱动力[48，62-63]。微生物胞外电子传

递（Extracellular electrontransfer，EET）包括微生物与

矿物之间的“直接电子传递”以及微生物-腐殖质-矿
物间的“间接电子传递”，是微生物胞外呼吸的本

质[62-63]。胞外呼吸是指厌氧条件下，微生物在细胞内

氧化有机物释放出电子，产生的电子经细胞膜电子传

递链传递到胞外电子受体，并从中贮存能量维持自身

生长代谢[63]。胞外电子传递能够利用土壤中的有机

物，驱动微生物异化铁还原过程，并耦合As的迁移和

形态转变。腐殖质能够作为电子受体加速电子传递，

促进“间接电子传递”过程[63]。微生物能够间接诱导

As（Ⅲ）氧化或As（Ⅴ）还原，生成一些有机或无机化

合物，随后与As（Ⅴ）或As（Ⅲ）进行氧化还原反应[46]。

如腐殖质中的半醌自由基可以将As（Ⅲ）氧化成As（Ⅴ），

胡敏酸-醌模型化合物中的氢醌可以将As（Ⅴ）还原

成As（Ⅲ），半醌和氢醌在 Fe（Ⅲ）矿物的微生物还原

中起着重要的电子转移作用[46]。生物质炭作为一种

类固态腐殖质，其表面包含大量吩嗪类基团等参与电

子传递的反应位点，能够作为电子穿梭体参与微生物

对铁（氢）氧化物的异化还原。Piepenbrock等[64]研究

表明，腐殖质作为电子穿梭体促进了Fe（Ⅲ）的还原。

Zhou等[65]研究表明，厌氧氨氧化可以耦合异化铁的还

原，添加电子穿梭体（如可溶性类腐殖质AQDS、生物

质炭等）可以促进 Fe（Ⅱ）的生成。Chen等[66]研究表

明，微生物介导的As代谢以及 Fe还原在地球As-Fe
循环中产生着重要的作用，这个过程受DOM（溶解性

有机物）的影响，0.05 mmol·L-1和0.10 mmol·L-1蒽醌-
2，6-二磺酸（AQDS）处理可以促进As（Ⅴ）和Fe（Ⅲ）

的还原和释放，而 1.00 mmol·L-1 AQDS处理反而会抑

制As（Ⅴ）和 Fe（Ⅲ）的还原和释放；与对照相比，0.05
mmol·L-1 和 0.10 mmol·L-1 AQDS处理分别使土壤中

的As（Ⅲ）增加了 13倍和 6倍；与 1.00 mmol·L-1 AQDS
处理相比，0.05 mmol·L-1 和 0.10 mmol·L-1 AQDS 处

理分别使土壤中的 Fe（Ⅱ）增加了 4倍和 3倍。Chen
等[67]研究发现，生物质炭增加了微生物异化铁还原和

溶解有机碳的含量，从而增加了沉积物中As的释放。

Yin等[68]报道生物质炭增强了As的移动性。
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4.3 Fe氧化对As的影响

亚铁氧化在好氧和厌氧条件下均可以发生。微

生物亚铁氧化可以在化学氧化无法进行的较低的 pH
值环境下进行；在近中性 pH值条件下，好氧 FeOB氧

化将会和快速化学氧化产生竞争[46]。因此，FeOB主

要生存在缺氧条件下尤其是好氧-厌氧界面，例如淹

水植物的根部附近[46]。在中性、缺氧的环境中，光合

和硝酸盐依赖型铁氧化细菌可以促使 Fe（Ⅱ）氧化，

而硝酸盐和氧化锰（Ⅳ）可作为 Fe（Ⅱ）的化学氧化

剂[46-47]。Croal等[69]报道，铁氧化细菌大多都属于变形

杆菌。在中性的厌氧或低氧条件下，FeOB能够进行

有效的生物亚铁氧化并生成难溶于水的 Fe（Ⅲ）矿

物，并以各种铁（氢）氧化物形式沉淀，这些铁（氢）氧

化物为异化铁还原作用及污染物氧化还原转化提供

了理想底物[50-51，70]。在亚铁氧化过程中，As可与Fe（Ⅲ）

发生共沉淀[71-72]。此外，生成的铁（氢）氧化物表面带

正电荷，能够强烈地吸附AsO3-4 和AsO3-3 ，从而降低As
的移动性[47]。Hohmann 等[53]研究表明，嗜中性 FeOB
氧化 Fe（Ⅱ）产生的 Fe（Ⅲ）矿物能够有效吸附 As。
Chen等[71]研究表明，土壤中添加硝酸盐可能会促进硝

酸盐依赖型铁氧化菌氧化 Fe（Ⅱ），使土壤中As吸附

在 Fe（Ⅲ）矿物表面或与 Fe（Ⅲ）发生共沉淀，使水稻

对 As 的吸收量减少。在水稻的根际区域，根部的

ROL 作用促进水稻根部表面铁膜形成，铁膜能强

烈地吸附土壤溶液中的As从而降低As的移动性，此

外，ROL还会影响根际铁氧化细菌的丰度，进一步促

进根际的 Fe（Ⅱ）氧化[5]。在 Fe的生化地球循环过程

中，不仅存在As的释放、吸附和共沉淀等作用，还会

耦合As的氧化还原反应[52，72-73]。在活性铁界面、Fe（Ⅱ）-
针铁矿系统以及 Fenton反应中，都发生了As（Ⅲ）的

氧化过程[46，52，72-73]。Senn 等[73]研究表明，硝酸盐能够

氧化 Fe（Ⅱ）生成可以吸附 As 的水合铁氧化物颗

粒，并且氧化产生更多的As（Ⅴ）。王兆苏等[72]报道，

在 FeOB氧化 Fe（Ⅱ）过程中，As（Ⅲ）被氧化，生成的

As（Ⅴ）能够和 Fe（Ⅲ）发生共沉淀或吸附在生成的

铁氧化物的表面。Okibe等[74]研究发现，FeOB在介导

Fe（Ⅱ）氧化的过程中，同时发生了As（Ⅲ）的氧化和

固定。

Fenton反应是指在Fe（Ⅱ）催化作用下，H2O2产生

强氧化能力活性氧自由基的反应。有研究表明 Fen⁃
ton反应可以将亚砷酸盐氧化成较低毒性的砷酸盐，

并且有助于土壤铁（氢）氧化物、根际铁膜的形

成[75-77]。Fe（Ⅱ）可存在于水稻淹水条件下，H2O2可存

在于雨水中，因此在降雨丰富的地区，Fenton反应可

能是一种天然存在的过程，可以影响水稻和土壤中

As的生物地球化学行为，因此，可以通过使用 Fenton
试剂[H2O2和 Fe（Ⅱ）的混合物]来减少水稻对As的吸

收[77]。Qin等[76-77]研究表明，添加Fenton试剂促进了硝

酚胂酸降解成砷酸盐，砷酸盐成为土壤中As的主要

形态，并且由于砷酸盐的大量产生，促进了As的甲基

化；添加 Fenton试剂显著降低了As的毒性对植物的

影响，降低了水稻对As的吸收和累积，促进了As污
染土壤中水稻的生长。

5 展望

鉴于水稻As污染对人体健康存在严重威胁，如

何能更有效地降低 As 污染的环境风险仍是我国环

境保护中必须关注的重点。因此，针对目前As污染

问题，未来的研究应着重于以下几方面：识别水稻对

有机砷的吸收和转运途径；研究不同根际氧化还原

条件对土壤 As、铁微生物群落，以及 As的形态和生

物地球化学行为的影响；基于目前研究成果，针对

As 污染土壤开展大田实验，确定 Si 的最适添加方

式，研究Si的施加对As污染土壤的修复效果及机理。

迄今为止，大量的 As/Fe 氧化还原菌被成功分

离、培养和研究，但环境中存在大量未分离的微生

物，因对微生物介导的铁氧化还原过程中耦合的As
转化及迁移的认识尚有不足，未来研究工作可着眼

于以下几个方面：能够耦合As生物地球化学循环的

铁氧化菌和铁还原菌的筛选分离及微生物基因组学

研究；采用具有As氧化还原甲基化能力的铁氧化/还
原菌株研究不同类型铁矿物生物还原条件下 As/Fe
迁移和形态变化及矿物相转换，研究微生物介导下

的铁氧化还原过程反应机制；开展田间试验研究微

生物驱动对水稻根际和非根际土壤形成的铁氧化物

矿物组成、土壤微尺度 As 化学行为的影响；通过分

子生物学等手段，研究不同元素（如 N、S、P等）或有

机物（如生物质炭等）作为电子穿梭体对铁氧化还原

菌、As 功能性微生物反应的影响；采用电化学分析

方法、光谱计量学手段分析反应过程中铁氧化还原

菌与其他元素间的电子传递机制及含铁矿物-生物

质炭-微生物耦合的胞外电子传递过程对 Fe的生物

成矿耦合As钝化的影响机制，为最终降低As污染的

环境风险提供理论基础。
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