
摘 要：利用 in vitro方法研究了腐植酸（HAs）的两种活性组分———富里酸（FA）和胡敏酸（HA）及其不同比例（HA/FA）对土壤 As
在胃与小肠阶段生物可给性的影响，分析了 As的生物可给性与 HAs影响下 As形态转化的关系。结果表明：在添加量臆1%C时 FA
和 HA均可提高交换态 As的分配比例，FA能显著促进土壤 As由铝型 As和铁型 As向残渣态 As转化，且随用量的增加转化作用
增强，而 HA的这种作用强度较弱，在 HA添加量为 5%C时甚至表现出相反的作用；FA和含 3%C的 HA处理显著增加了土壤 As
胃阶段生物可给性，FA和 HA均显著增加了土壤 As肠阶段生物可给性；HAs添加总量为 1%C时，不同 HA/FA的 HAs均增加了土
壤 As的生物可给性，HA/FA为 5/5时胃肠生物可给性最大，HA/FA为 7/3时肠阶段生物可给性最小；HAs对土壤 As生物可给性的
影响与其影响 As形态分布密切相关，在胃阶段对土壤生物可给性 As具有显著影响的形态是交换态 As和钙型 As，单位交换态 As
对生物可给性 As的贡献比钙型 As大，在肠阶段对生物可给性 As影响显著的是钙型 As。
关键词：腐植酸；生物可给性；砷；形态；胡敏酸；富里酸
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Chemical speciation and bioaccessibility of arsenate in soil as influenced by humic acids
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Abstract：The speciation and bioaccessibility of heavy metals in soil are influenced by humic acids（HAs）, which exist widely in the envi原
ronment. An in vitro experiment was carried out to elucidate the effects of the two active components of HAs（fulvic acid, FA; and humic
acid, HA）and the HA/FA ratio on the speciation and bioaccessibility of arsenate（As）in soils. The relationship between the bioaccessibility
and transformation of As in soils, as influenced by HAs, was analyzed. The results showed that HAs could increase the allocation proportion
of Ex-As in soil at an application dosage of 臆1%（as carbon, C, basis）. FA could observably promote the transformation of soil As from Al-
As and Fe-As forms to Res-As species, and the effects were enhanced with an increase in the FA dosage. However, HA showed a weaker or
even reversed role in affecting such a transformation process at the highest usage of 5% C. FA and HA at 3% C usage could increase the
bioaccessibility of soil As in the gastric phase. The bioaccessibility of soil As in the small intestinal phase was always enhanced by HA and
FA regardless of their usage levels. HAs with different HA/FA ratios always enhanced the bioaccessibility of soil As in both gastric and small
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intestinal phases at a constant usage of 1% C; the degree of the effect was related to the HA/FA ratio, with a maximum bioaccessibility of
soil As in the gastric phase and a minimum bioaccessibility of soil As in the small intestinal phase at HA/FA ratios of 5/5 and 7/3, respec原
tively. The bioaccessibility of soil As was strongly linked to As speciation in soil as influenced by HAs. Ex-As and Ca-As forms were found
to have significantly positive contributions to the bioaccessible As in the gastric phase, with Ex-As being greater than Ca-As per unit, and
only Ca-As showed a significant positive contribution to the bioaccessibility of soil As in the small intestinal phase.
Keywords：humic acids; bioaccessibility; arsenic; species; humic acid; fulvic acid

As（砷）作为一种典型的类重金属污染物，其污染
状况越来越受到人们的关注，我国是受 As污染最为
严重的国家之一[1-2]。食物链传递是土壤重金属进入人
体的主要途径[3]，由于人类对食物链途径的有效控制，
无意经口部直接摄入的土壤重金属的比例越来越高，

城市或场地污染土壤甚至可能成为主要来源[4-5]，即使
是农田土壤，农事活动也会导致人类对重金属污染土

壤的直接暴露。因此，研究并阐明土壤重金属对人群

的直接暴露风险具有重要意义。土壤重金属直接暴露

对人群的健康风险不仅与其总量有关，更重要的是取

决于其在胃肠环境中的溶出能力，这部分可溶出的重

金属常用生物可给性表征[6]。目前，用于土壤重金属的
生物可给性研究常用的方法有体内（活体）实验（in
vivo）和体外试验（in vitro）[7-8]。In vitro体外模拟法是指
向体外模拟胃肠环境中投加一定量的试验土壤，模拟

人体肠胃环境对土壤重金属的吸收，如 PBET（Physi
ologically Based Extraction Test）、SBET（Simple Bioavail
ability Extraction Test）、IVG（In Vitro Gastrointestinal）
等方法。由于 in vitro方法具有分析结果相对准确可
靠、设计简单、试验快速、费用较低、可控性强的优点，

正逐步成为研究重金属生物可给性的重要方法之一[9]，
并被许多国家用于污染土壤的风险评价[10-11]，但不同
的 in vitro方法得到的结果存在差异[12]。Ruby等[13]最
先提出用 PBET方法获取土壤重金属的生物可给性，
并证明其与活体试验具有很好的相关性，该方法主要

用于土壤 Pb的生物可给性的预测[14]。Rodriguez等[15]

建立了 IVG方法，将其用于测定土壤中 As的生物可
给性，并对其展开了深入的研究 [16-17]，结果表明 IVG
体外模拟胃和小肠阶段的 As生物可给性均与动物活
体实验 As的生物利用度具有显著的相关性。

土壤重金属的生物可给性与其化学形态密切相

关[18-19]，利用分级提取法测定重金属形态变化指标是
评价土壤修复效果的重要途径[20-21]。近年来，通过施用
有机物料来修复土壤重金属污染受到广泛关注。有研

究表明有机质（物料）可以降低土壤重金属活性，如

Covelo 等 [22]发现有机物可通过吸附、螯合等作用固

定重金属，从而降低土壤重金属的有效性；向猛等[20]

认为堆肥可以使土壤 As的生物可给性降低。HAs（腐
植酸）广泛存在于自然环境，同时也是有机物料的主

要成分，其中的 HA（胡敏酸）和 FA（富里酸）是影响土
壤重金属形态和活性的关键活性组分。HA和 FA含
量及 HA/FA比因有机物料来源、腐殖化程度的不同
而异[23]，对土壤中 As的生物有效性的影响方向和程
度势必会有很大差异。HAs对土壤中 As的植物有效
性的影响已受到关注，考虑到 As对人体的直接暴露
风险，HAs对土壤 As人体生物可给性的影响研究尚
有待加强。本文拟探讨 HAs 活性组分含量和比例
（HA/FA比）对 As的生物可给性的影响，并分析土壤
As生物可给性与 As在土壤中赋存形态的关系，以期
深入了解有机物料影响土壤 As活性的效应和机制，
为利用有机物料修复 As污染土壤及对土壤 As污染
进行人体健康风险评价提供科学依据。

1 材料与方法

1.1 供试材料
1.1.1 供试土壤

供试土壤为西南地区广泛分布的紫色土———灰

棕紫泥，采自重庆市涪陵区清溪镇双龙村（107毅31忆37义
E，29毅51忆30义N）。采集表层 0~20 cm的土壤，去除砾石
及植物残体，经自然风干后，磨细过 2 mm标准筛备
用。土壤基本性质见表 1。参照《土壤农化分析》[24]，土
壤 pH值采用 1颐2.5的土水比，pH计测定；有机质用
重铬酸钾容量法，CEC用醋酸铵淋洗法，总 Fe用邻菲
啰啉比色法，总 Al用铝试剂比色法，总 Ca用原子吸
收法测定；总 As用硝酸-硫酸-高氯酸消解，二乙基
二硫代氨基甲酸银分光光度法（Ag-DDC法）测定。该
土壤所含有机质较为匮乏，有利于分析外源 HAs的
作用和效应。

1.1.2 供试 HAs
试验所用 HAs为商品 HAs。其中，HA购于天津

光复精细化工研究所，样品含碳量为 41.21%，灰分含
量占 10%，水分含量约8%；FA购于上海笛柏化学品技
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表 1 土壤的基本理化性质

Table 1 The basic physical and chemical properties of tested soil

术有限公司，含碳量为 29.29%，灰分含量占 4%，水分
含量臆2%。
1.2 试验方法
1.2.1 土样的制备与处理方法

将供试土壤分成 14份，其中 8份分为两组，一组
按土重 0.5%、1%、3%、5%的碳含量添加 FA，另一组
按同样的方法添加 HA，分别模拟不同 FA和 HA含
量的影响；5份按土重 1%的等碳量添加不同比例的
HA和 FA，设置 HA/FA比例分别为 0/10、3/7、5/5、7/
3、10/0，模拟全 FA、主要 FA、HA和 FA各半、主要
HA、全 HA处理情形的影响；剩下 1份作为不添加
HAs的对照。将土样与 HAs充分混合后，通过称重添
加去离子水的方法保持土壤含水量为 20%（下同），在
避光条件下培养一个月后风干磨细过 2 mm筛，得到
不同 HAs状态的模拟土壤样品，备用。

取上述模拟土样各 500 g，向其中添加 Na2HAsO4
溶液，使外源 As添加量为 80 mg·kg-1；另取添加 1%C
的 FA和 HA处理土样各 5份（每份 500 g），然后向两
种土样中分别添加 Na2HAsO4溶液，使外源 As添加量
为 0、10、20、50、110 mg·kg-1，保持含水量为 20%，充分
混匀避光培养，所有处理设置两个平行，培养 90 d后
从两个平行中分别取土样，经风干后等质量混合，磨细

过 0.25 mm筛，测定土壤 As的化学形态和土壤 As的
生物可给性，所有测定均重复三次。

1.2.2 土壤 As化学形态提取方法
试验采用 As 形态连续提取法（SEPs）[25-26]，将土

壤 As分为 5种形态，连续提取条件和方法见表 2。提
取液中 As的测定采用 Ag-DDC比色法，该方法测定
土壤 As的检出限为 0.5 mg·kg-1，测定过程中同一批次

样品均用标准曲线控制，标准曲线吸光度与溶液 As浓
度的 R2>0.99，样品测定时设置空白样并做三组平行，平
行样品相对误差臆5%。
1.2.3 土壤 As生物可给性的测定

In vitro人工模拟胃肠试验选用 IVG方法。模拟
胃液含有 0.15 mol·L-1氯化钠，1%胃蛋白酶，用浓盐
酸调节 pH为 1.8。分别将 4 g前述不同 HAs处理土
样和 600 mL模拟胃液加入到反应器中，维持 37 益恒
温水浴，100 r·min-1匀速搅动，同时通入氩气模拟胃
肠的厌氧环境，反应 1 h后用针筒吸取 20 mL反应
液，过 0.45 滋m的滤膜，保存在 4 益冰箱中待测。胃液
提取结束后，用 NaHCO3粉末将反应液的 pH 调至
5.5，加入 3.6 g·L-1胆盐，0.36 g·L-1胰酶，继续通入氩
气，100 r·min-1转速搅动。其间，每隔约 20 min测定反
应液的 pH值，若偏离初始值，则用浓 HCl和 NaHCO3
粉末调节，使模拟液 pH值维持稳定。反应 1 h后，用
针筒吸取 20 mL反应液，过 0.45 滋m 滤膜，保存在 4
益冰箱中待测。每个处理重复 3次，反应液中的 As采
用前述同样方法测定。

1.3 数据处理与分析
胃阶段或小肠阶段土壤中 As的生物可给性可由

下式计算：

生物可给性（%）=（CIV·V IV）/（TS·MS）伊100%
式中：CIV是试验的胃阶段或小肠阶段反应液中 As的
浓度，mg·L-1；V IV为各反应器中反应液的体积，L；TS
是土壤样品中 As总量，mg·kg-1；MS为反应器中土壤
样品的质量，kg。

试验数据处理及统计分析采用 Excel 2003 和
SPSS 17.0等软件进行。

土样 pH 有机质/g·kg-1 CEC/cmol·kg-1 总 Fe/g·kg-1 总 Al/g·kg-1 总 Ca/g·kg-1 总 As/mg·kg-1

灰棕紫泥 8.14 5.74依0.25 33.83依1.69 35.51依0.47 56.57依3.34 5.33依0.27 4.97依0.97

表 2 As形态连续提取方法
Table 2 Sequential extraction procedure of arsenic in soil

形态 提取剂 提取条件

Ex-As（交换态 As） 1 mol·L-1 NH4Cl pH 7.0，土液比 1颐20，25 益振荡 0.5 h
Al-As（铝型 As） 0.5 mol·L-1 NH4F pH 7.0，土液比 1颐20，25 益振荡 1 h
Fe-As（铁型 As） 0.1 mol·L-1 NaOH 土液比 1颐20，25 益 振荡 17 h
Ca-As（钙型 As） 0.25 mol·L-1 H2SO4 土液比 1颐20，25 益 振荡 1 h

Res-As（残渣态 As） 差减法计算

1126



第 32卷第 1期2017年 6月

100
80
60
40
20

0
HA/FA

5/5 10/03/70/10CK 7/3

图 2 不同 HA/FA比处理对土壤中 As形态分布的影响
Figure 2 The distribution of As species in soil at different HA/FA

ratios and constant HAs added（1%C）

2 结果与分析

2.1 HAs对土壤 As形态分布的影响
2.1.1 FA和 HA含量对土壤 As形态分布的影响

在外源 As浓度为 80 mg·kg-1条件下，不同 FA
和 HA含量处理土壤中 As形态分布如图 1所示。土
壤 Ex-As在五种 As形态中占比最低，随 FA含量的
增加，Ex-As的分配比例呈先增加后降低的趋势，但
均显著高于对照（P<0.05），添加量为 1%C 时 Ex-As
占比最高，为 6.29%。FA具有一定降低土壤 Ca-As分
配比例的作用，但处理组与对照之间差异不显著，变

化幅度在 6.5%~8.1%之间。FA显著降低了 Al-As和
Fe-As的比例，随着 FA添加量（x）的增加，两者占比
呈线性降低，而 Res-As的占比则呈线性增加：

Y Al-As =-3.631 1x+29.554，R2=0.996 0
Y Fe-As =-5.071 6x+44.326，R2=0.949 9
Y Res-As =8.968 8x+13.384，R2=0.994 0
在 FA最高用量 5%C情况下，Al-As和 Fe-As所

占的比例分别由对照的 29.54%和 47.99%降低至
11.78%和 19.61%，而 Res-As则由对照的 11.7%增加
至 58.09%，表明添加 FA显著促进了 Al-As和 Fe-As
向 Res-As转化。

HA对 As形态分配的影响与 FA有一定差异。随
HA添加量的增加 Ex-As的分配比例先增加后降低，
当添加量臆1%C时 HA 增加了 Ex-As的分配比例，
而添加量逸3%C 时则显著降低了 Ex-As 的分配比
例，表明 HA用量较低时能增加外源 As向 Ex-As的
分配，HA用量较高时则作用相反。HA也有一定的降
低外源 As向 Al-As和 Fe-As分配的作用，但这种作
用明显低于 FA的作用，HA处理使 Al-As分配比例
变动在 22.91% ~25.24%之间，显著低于对照的
29.54%（P<0.05），但并不随 HA含量的增加而降低；
Fe-As含量随 HA含量的增加而减低，仅当 HA添加
量逸3%C 时，分配比例才显著低于对照（47.99%）。
HA对 Ca-As分配的影响与 Fe-As和 Al-As有所不
同，当 HA添加量臆3%C时，降低了 Ca-As的分配比
例，而当 HA添加量达到 5%C时，则 Ca-As的分配比
例显著提高。HA显著提高了 Res-As的分配比例，但
不同 HA添加量之间差异不显著。上述结果表明，随
添加量的增加，FA和 HA对外源 As在土壤中形态分
配的影响方向和程度不同，总体上 FA显著促进了土
壤 As由 Al-As和 Fe-As向 Res-As转化，且随 FA用
量的增加转化作用增强，而 HA的这种作用较弱，在

高量情况下甚至表现出相反的作用。

2.1.2 不同 HA/FA比例对土壤 As形态分布的影响
在外源 As 浓度为 80 mg·kg-1，等量 HAs（1%C）

条件下，不同 HA/FA比例处理土壤中 As的形态分布
如图 2所示。当 HA/FA=3/7时，HAs显著增加了Ex-
As 的分配比例，当 HA/FA逸5/5 时，HAs 则降低了

图 1 不同的 FA和 HA含量对土壤中 As形态分布的影响
Figure 1 The distribution of As species in soil at different amounts

of FA and HA added
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Ex-As 的比例，HA/FA=7/3 时 Ex-As 的占比最低为
1.90%。HAs对 Ca-As的作用与 Ex-As相反。不同
HA/FA比的 HAs都降低了 Al-As和 Fe-As的分配比
例，HA/FA=3/7 时比例最低，占比分别为 21.97%和
42.73%。HAs显著增加了 Res-As的比例，HA/FA=3/7
时 Res-As的比例最大为 24.51%。
2.1.3 不同外源 As含量对土壤 As形态分布的影响

等量（1%C）FA和 HA条件下，添加不同含量的
外源 As（0~110 mg·kg-1）后，土壤中各形态 As的含量
变化如图 3所示。可见土壤各形态 As的含量（y，mg·
kg-1）均随着外源 As添加量（x，mg·kg-1）的增加呈线性
增加：

y=a+kx，R2跃0.93
式中：拟合曲线的斜率 k 反映了不同条件下单位外源
As引起的各形态 As的增加量；a则反映了未添加外
源 As时模拟土壤中各形态 As的拟合初始含量。

拟合参数列于表 3。由表 3可见，无论是添加 HA
还是 FA的土壤中，均为 Fe-As的 k 值最大，Res-As
和 Al-As次之，而Ex-As最小，说明外源 As主要向前
3种形态转化，而向 Ex-As分配的比例较小，这与前

面分析结果一致。但随外源 As的增加同一形态 As分
配速率在不同 HAs处理土壤中差异较大。FA处理的
土壤 Ex-As、Al-As、Ca-As和 Res-As的 k 值高于 HA
处理，而 Fe-As则在 HA处理的土壤中更高，表明随外
源 As的增加，FA处理土壤中更多的 As向 Ex-As、Al-
As、Ca-As和 Res-As形态转化，而 HA处理向 Fe-As
形态分配的比例更高。等量 As条件下，HA处理的土
壤 Ex-As、Al-As、Ca-As和 Res-As的分配比例均低于
FA处理，Fe-As的分配比例则始终高于 FA处理。

2.2 HAs对土壤 As生物可给性的影响及其与 As形
态分配的关系

2.2.1 不同 HAs处理对土壤 As生物可给性的影响
不同 FA和 HA添加量对土壤 As的胃肠阶段生

物可给性的影响结果如图 4a和图 4b所示。在胃阶
段，等碳量的 HAs条件下，FA处理土壤 As的生物可
给性均高于 HA。随着 HAs添加量的增加土壤 As的
生物可给性先增加后降低。不同添加量的 FA均显著
增加了土壤 As的生物可给性，添加量为 1%C时生物
可给性最高，为 50.36%。当添加量臆3%C时，HA增
加了土壤 As的生物可给性，添加量为 3%C时生物可
给性最高，与对照之间差异显著；当添加量为最高的

5%C时，HA降低了土壤 As的生物可给性，但与对照
之间并无显著性差异。

小肠阶段，HAs显著增加了土壤 As的生物可给
性。随着 HAs添加量的增加，添加 FA的土壤 As的
生物可给性显著增加，而添加 HA的土壤在添加量臆
1%C时 As的生物可给性显著增加，添加量为 1%C
时最高，为 29.14%，随着 HA添加量的进一步增加，
生物可给性缓慢降低，但与 1%C时无显著性差异。
HAs 添加量臆1%C 时 HA 处理的土壤 As 生物可给
性高于等碳量的 FA，添加量逸3%C时 HA的生物可
给性低于等碳量的 FA。

50
40
30
20
10
0

As添加量/mg·kg-1
100 12020 40 60 800

FA

图 3 不同外源 As添加量对土壤 As化学形态的影响
Figure 3 The distribution of As species in soil at different amounts

of As added
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表 3 不同 HAs处理土壤中各形态 As随外源 As添加量变化
的拟合参数

Table 3 The fitting parameters of every As species changing with
exogenous As amount at different HAs added

As形态 FA HA
a k R2 a k R2

Ex-As 0.38 0.061 0.986 1 0.20 0.030 0.996 3
Al-As 0.72 0.241 0.959 6 0.28 0.189 0.991 9
Fe-As 1.33 0.405 0.985 1 1.62 0.453 0.991 7
Ca-As 0.48 0.092 0.939 8 0.36 0.067 0.975 7
Res-As 1.57 0.240 0.988 9 2.20 0.195 0.973 8
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等碳量（1%C）条件下，不同 HA/FA比对土壤 As

生物可给性的影响见图 4c。HAs提高了土壤 As的胃
肠阶段生物可给性。在胃阶段，HA/FA=5/5时生物可
给性最高为 55.41%，HA/FA=0/10 时次之，当 HA/
FA逸5/5 时生物可给性随 HA/FA 比的增大逐渐降
低。在肠阶段，当 HA/FA臆5/5时生物可给性随 HA/FA
比的增大逐渐增加，HA/FA=5/5时最高，为 45.90%，
随着 HA/FA比的进一步增大，生物可给性急剧降低，
HA/FA=7/3时最低，为 45.90%。

2.2.2 土壤 As的生物可给性与 As形态分配的关系
将土壤中生物可给性 As含量与 As各化学形态

含量进行相关性分析，结果如表 4所示。土壤中胃肠
阶段生物可给性 As含量与 As的各形态之间都有显
著正相关性，表明 HAs处理后土壤中生物可给性 As
含量随着各形态 As含量的增加均增加。土壤中的生
物可给性 As是各形态 As共同表现的结果，为探究影
响生物可给性 As含量的主要形态，将土壤中胃肠阶
段生物可给性 As含量与各形态 As含量进行逐步回
归分析，结果如表 5所示。在胃阶段对土壤生物可给
性 As具有显著影响的形态分别是 Ex-As和 Ca-As，
且都表现为正相关性，单位 Ex-As对生物可给性 As
的贡献比 Ca-As大。在肠阶段，对土壤生物可给性 As
影响显著的是 Ca-As。

3 讨论

本研究中 HAs的两种活性组分 FA 和 HA均能
对土壤 As形态产生较大的影响，但两种组分的作用
效果和强度有所不同，与 FA和 HA结构和性质特点
有关。通常，HAs可通过多种复杂机理影响重金属的
形态和活性，如与无机胶体组分形成有机-无机复合
物或与无机组分中的结构性阳离子形成复合物，从而

改变土壤的表面性质和吸持能力[27-28]，也可通过络合
图 4 不同 HAs处理对土壤 As胃肠生物可给性的影响

Figure 4 The bioaccessibility of As in soil at different HAs added

图中相同 HAs组分处理不同字母表示具有显著性差异（P<0.05）
Different letters indicates significant differences

among treatments（P<0.05）
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表 4 土壤中生物可给性 As含量与 As化学形态含量的
相关性分析（N=20）

Table 4 Correlation analyses of the amount of bioavailability As
and every As species value（N=20）

项目 Ex-As Al-As Fe-As Ca-As Res-As
胃阶段 0.776** 0.796** 0.669** 0.787** 0.585**
肠阶段 0.533* 0.694** 0.659** 0.749** 0.726**
注：*表示具有显著相关性（P<0.05）；**表示具有极显著相关性

（P<0.01）。下同。
Note：*Indicates significant differences among treatments；** Indicates

great significant differences among treatments. The same below.

表 5 土壤生物可给性 As与 As化学形态的多元回归分析（N=20）
Table 5 Pluralistic regressive analyses of the amount of

bioavailability As and As species value（N=20）

注：x1，x2分别代表 Ex-As和 Ca-As。
Note：x1 and x2 are representing the Ex-As and Ca-As respectively.

项目 多元回归方程 R2

胃阶段 y=-4.787+4.702x1**+3.383x2** 0.860
肠阶段 y=2.527+3.352x2** 0.561
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（螯合）作用改变重金属离子本身的形态 [29-30]，同时
HAs的酸性作用也将对土壤重金属吸持特性产生影
响。本文中砷酸根离子带负电荷，难以直接被 HAs所
吸附，HAs对 As形态分配的影响可能更主要通过其
对土壤组分吸持性能的影响而实现。HAs 对 Fe3+、
Al3+、Mn2+等离子的强烈络合能力可能是其降低 Al-As
和 Fe-As分配比例而增加 Res-As 的重要原因。同
时，HAs中 FA较 HA分子量低、酸性更高、移动性更
强[31]，因而能保持土壤中更高比例的 Ex-As。

试验中添加 HAs处理后土壤 pH有不同程度的
降低，与袁婉潼等[32]研究结果相同。pH能从多个方面
影响 As的生物可给性，但土壤 pH的变化只是 HAs
影响土壤性质的一个方面，HAs 还可以增加土壤中
DOM（溶解性有机质）的含量，As与 DOM络合形成的
As-DOM络合物是控制 As的形态、移动性和生物有
效性的关键因素之一[33]；同时 HAs可以增加土壤微生
物的生物量，改善土壤微生物群落结构等[34]，微生物
可以通过氧化/还原、吸附/解吸、甲基化/去甲基化、沉
淀/溶解等作用对 As的迁移、形态转化等过程产生重
要影响，从而影响其生物有效性[35]。

不少研究表明低分子量的 FA可以增加阳离子
重金属的有效性，而 HA则表现为抑制作用，如余贵
芬等[36]研究表明 FA能促进有效态 Cd含量的增加，
而 HA对有效态 Cd和 Pb有一定的抑制和钝化作用。
本文结果表明无论是 HA还是 FA均提高了土壤 As
的生物可给性，只有当 HA含量较高时（5%C）降低了
胃阶段 As的生物可给性，意味着通常所说的植物有
效性指标难以反映土壤重金属对人群的接触暴露危

害，显然这是由于植物和人体对土壤中重金属的吸收

机制存在很大差异。因此，只有深入研究土壤重金属

的形态及其与生物可给性的关系，才能正确评价土壤

重金属污染的人群健康效应。

HAs对土壤 As生物可给性的影响是其对 As形
态分配综合作用的结果。本研究中 FA显著促进土壤
As由 Al-As和 Fe-As向 Res-As的转化，但又显著增
加了土壤 As胃、肠阶段的生物可给性，其原因主要是
HAs存在条件下 As的各形态都对胃肠阶段的生物可
给性产生影响，其中 Ex-As和 Ca-As的影响最大。FA
能显著增加 Ex-As的含量，对 Ca-As没有显著影响，
综合表现为增加土壤 As胃、肠阶段的生物可给性。虽
然 HA/FA逸5/5时能降低土壤 Ex-As的含量，但同时
也增加了 Ca-As的含量，因此在用有机物料降低土
壤 As的生物可给性时要综合考虑 HA 对 Ex-As 和

Ca-As的影响。对于肠阶段，Ca-As虽然对生物可给
性 As含量影响显著，但其决定系数 R2值较小，用
Ca-As的变化并不能充分解释肠阶段生物可给性的
变化，因此不能忽视其他形态及环境因素的变化对肠

阶段生物可给性 As含量的影响。相同的 HA/FA比例
情况下，胃阶段的生物可给性均高于肠阶段，有研

究者认为是胃阶段的 pH远低于肠阶段造成的[37]，唐
健[38]认为胃中的低 pH值条件有利于 As在胃液中的
溶解，还有一部分原因是胃、肠模拟液成分不同，小肠

阶段在胃阶段的基础上添加了胰酶和胆盐，两种成分

的加入使本身溶于胃液中的 As析出。
回归分析中胃阶段和肠阶段的生物可给性都与

Ca-As呈显著正相关。一般认为 Ca-As是难溶态的
砷，其生物有效性较低，但本研究中 Ca-As却对生物
可给性起着重要作用，其原因可能是本研究中的生物

可给性模拟人体胃、肠环境，土壤 As在该环境下的溶
出能力与植物吸收方式不同所致，且试验所用的 IVG
模拟方法的胃、肠环境均为酸性，有利于 Ca-As的溶
出，凸显 Ca-As对生物可给性的作用。
4 结论

（1）HAs会对土壤 As的形态转化产生影响。在添
加量臆1%C时 HA和 FA均可提高 Ex-As的分配比
例，FA 可以显著促进土壤 As由 Al-As 和 Fe-As 向
的 Res-As转化，且随用量的增加转化作用增强，而
HA的这种作用强度较弱，在添加量为 5%C时甚至表
现出相反的作用。

（2）HAs对土壤 As生物可给性的影响受其含量
和组成的制约。FA和含 3%C的 HA处理显著增加了
土壤 As胃阶段生物可给性；FA和 HA均显著增加了
土壤 As肠阶段生物可给性。HAs添加总量为 1%C
时，不同 HA/FA比的 HAs均增加了土壤 As的生物
可给性。HA/FA=5/5时胃肠生物可给性最大，HA/FA=
7/3时肠阶段生物可给性最小。
（3）HAs通过影响土壤中 As的形态分配而影响

As的生物可给性。在胃阶段对土壤生物可给性 As具
有显著影响的是 Ex-As和 Ca-As，单位 Ex-As对生
物可给性 As的贡献比 Ca-As大；在肠阶段对生物可
给性 As影响显著的是 Ca-As。
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