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稻田砷的生物地球化学循环、效应与调控
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摘要:砷是一种有毒的类金属元素ꎬ稻田砷超标会导致稻米砷超标ꎬ威胁人体健康ꎮ 水稻过量积累二甲基砷(ｄｉｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ
ａｒｓｅｎｉｃꎬＤＭＡｓꎬ包含五价态 ＤＭＡｓ(Ⅴ)和三价态 ＤＭＡｓ(Ⅲ))可诱发生理病害“直穗病”ꎬ导致水稻减产ꎮ 水稻中积累的砷来

源于稻田土壤ꎬ因此ꎬ探究稻田土壤中砷的活化及转化过程至关重要ꎮ 本文系统揭示了稻田土壤中微生物驱动的砷释放及

其形态转化过程与机制ꎬ阐述了稻田砷生物地球化学循环引发的效应ꎬ综述了当前稻田砷污染修复及直穗病防控技术的研

究进展ꎬ旨在深化对稻田砷生物地球化学循环的理论认知ꎬ为保障稻米安全生产提供科学依据ꎮ
关键词:砷ꎻ生物地球化学循环ꎻ稻田ꎻ直穗病ꎻ水稻ꎻ重金属污染修复
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砷(ａｒｓｅｎｉｃꎬＡｓ)素有“毒物之王”和“王之毒物”的恶名ꎬ是一种有毒的类金属元素ꎮ 受采矿、冶炼及化

石燃料燃烧等人类活动的剧烈干扰ꎬ砷污染已经成为一个全球性的环境问题ꎬ目前约有 ２ 亿人面临潜在的

过量砷暴露风险ꎮ 在各类受污染生境中ꎬ地下水与稻田系统的砷污染问题尤为突出ꎬ已成为全球性的公共

卫生与农业安全焦点[１]ꎮ 环境中砷的生物毒性与其赋存形态密切相关ꎬ无机砷( ｉｎｏｒｇａｎｉｃ ａｒｓｅｎｉｃꎬｉＡｓ)对
人体具有极高的毒害作用ꎬ已被世界卫生组织列为Ⅰ类致癌物ꎻ长期过量摄入 ｉＡｓ 显著诱发皮肤癌及认知

障碍等生理疾病ꎮ 在以大米为主粮的地区ꎬ经由食物链蓄积的稻米 ｉＡｓ 已成为人体砷暴露的核心途径[２]ꎮ
值得注意的是ꎬ稻米中 ｉＡｓ 的占比具有明显的地域分异特征ꎬ导致不同产区的稻米砷致毒风险存在显著差

异[３－４]ꎮ 除 ｉＡｓ 外ꎬ二甲基砷(ＤＭＡｓꎬ包含 ＤＭＡｓ(Ⅴ)和 ＤＭＡｓ(Ⅲ))是稻田系统及稻米中另一种主要的砷

形态ꎮ 尽管 ＤＭＡｓ 对人体的毒性相对较低ꎬ但其对高等植物表现出显著的强毒性[５]ꎮ 即使在土壤砷含量

未超标的情况下ꎬ砷经微生物转化为 ＤＭＡｓꎬ作物过量吸收和积累 ＤＭＡｓ(无论是 ＤＭＡｓ(Ⅴ)还是 ＤＭＡｓ(Ⅲ))
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会影响其生长ꎬ降低作物产量ꎬ威胁农业生产ꎮ 近年来ꎬ我国长江中下游地区频发一种水稻生理性病

害———直穗病(又称旱青立病或“炸壳”)ꎮ 该病害并非由病原菌引发ꎬ而是由水稻过量吸收与积累 ＤＭＡｓ 所

致ꎬ严重时导致稻米减产甚至绝产ꎬ对稻米安全生产构成重大威胁[６]ꎮ 稻米中积累的 ｉＡｓ 与 ＤＭＡｓ 均源于

稻田土壤复杂的生物地球化学转化过程ꎮ 因此ꎬ深入探究稻田土壤砷的转化机制ꎬ对于阻控稻米砷积累及

防治水稻直穗病具有重要的科学意义与应用价值ꎮ 本文旨在系统阐述稻田土壤中微生物驱动的砷生物地

球化学循环过程及环境效应ꎬ探讨调控土壤砷转化过程以降低稻米砷含量及防控直穗病的关键技术ꎬ并为

深化土壤砷循环理论研究提供参考ꎮ

１　 稻田砷污染现状

我国于 ２００５—２０１３ 年开展了第 １ 次全国土壤污染状况调查ꎬ重点聚焦农田土壤ꎮ «全国土壤污染状

况调查公报»显示ꎬ我国土壤砷点位超标率为 ２.７％ꎬ在所有无机污染物中位列第三ꎬ反映出较为严峻的污

染形势ꎮ 研究人员整合已发表的土壤砷含量数据ꎬ结合自然地理与社会经济变量ꎬ利用机器学习算法模拟

２０００—２０４０ 年我国表层土壤砷含量的演变趋势ꎮ 预测结果表明ꎬ２０００—２０２０ 年我国表层土壤砷平均浓度

从 １１.９ ｍｇ􀅰ｋｇ－１升至 １２.６ ｍｇ􀅰ｋｇ－１ꎬ增长量为 ０.７ ｍｇ􀅰ｋｇ－１[７]ꎮ 预计至 ２０４０ 年表层土壤砷浓度将持续上升ꎬ
增长量预计达 １.０ ｍｇ􀅰ｋｇ－１ꎮ 农田土壤尤其是南方稻田生境表现出同步的富集趋势ꎮ 模型预测显示ꎬ到
２０４０ 年我国砷污染稻田(土壤总砷含量>２０ ｍｇ􀅰ｋｇ－１)比例将从 １３.０％增至 １８.３％[７]ꎮ 稻田土壤砷积累的

加剧显著提升了稻米砷超标风险ꎬ超标稻米比例预计由 ２０００ 年的 ４.２％上升至 ２０２０ 年的 ４.８％ꎬ预计到

２０４０ 年将增长至 ５.２％ꎬ对应生产的精米产量分别为 ７９０、１ ０２０ 和 １ １００ 万吨[７]ꎮ 由此可见ꎬ我国面临着长期

且严峻的土壤砷污染挑战ꎬ我国南方农田土壤尤其严重ꎮ 因此ꎬ深入探究稻田砷污染的有效阻控与修复策

略ꎬ对于保障土壤健康、农产品安全及人体健康具有重要战略意义ꎮ

图 １　 稻田土壤及稻米中的砷形态
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２　 稻田及稻米中砷的存在形态与毒性

环境中砷的赋存形态多样ꎬ根据化合价可分为三价态和五价态ꎮ 稻田土壤及稻米中主要的砷形态包

括无机三价砷 ( ａｒｓｅｎｉｔｅꎬＡｓ (Ⅲ))、无机五价砷 ( ａｒｓｅｎａｔｅꎬＡｓ (Ⅴ)) 以及五价二甲基砷 ( ｄｉｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ
ａｒｓｅｎａｔｅꎬＤＭＡｓ(Ⅴ))ꎬ此外还含有少量的五价单甲基砷(ｍｏｎｏｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ ａｒｓｅｎａｔｅꎬＭＭＡｓ(Ⅴ))和三甲基砷

氧化物( ｔｒｉｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ ａｒｓｅｎａｔｅꎬＴＭＡｓ(Ⅴ)Ｏ)ꎮ 近年来ꎬ研究者在稻田系统及稻米中相继检测出甲基巯基

砷化合物及三价二甲基砷(ｄｉｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ ａｒｓｅｎｉｔｅꎬＤＭＡｓ(Ⅲ))ꎮ 此外ꎬ稻田系统中还存在痕量的挥发性胂ꎬ
如三甲基胂( ｔｒｉｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ ａｒｓｉｎｅꎬＴＭＡｓ)和二甲基胂(ｄｉｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ ａｒｓｉｎｅꎬＤＭＡｓＨ)ꎮ 各砷形态的缩写与化

学结构详见图 １ꎮ
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砷的赋存形态直接决定其生物毒性ꎮ 对于人体及哺乳动物而言ꎬＡｓ(Ⅲ)的毒性显著高于 Ａｓ(Ⅴ)及
五价甲基砷ꎬ而三价甲基砷的毒性则强于 Ａｓ(Ⅲ)ꎮ 不同形态砷的毒性排序从小到大依次为 Ａｓ(Ⅴ)、
ＭＭＡｓ(Ⅴ)、ＤＭＡｓ(Ⅴ)、Ａｓ(Ⅲ)、三价态单甲基砷(ｍｏｎｏｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ ａｒｓｅｎｉｔｅꎬＭＭＡｓ(Ⅲ))、ＤＭＡｓ(Ⅲ) [８]ꎮ
三价态砷的强致毒机制在于其能与细胞蛋白质中的巯基特异性结合ꎬ通过修饰作用导致蛋白失活ꎻ相比之

下ꎬ五价砷与蛋白质的亲和力较弱ꎬ故细胞毒性较低[９]ꎮ 与其他五价态砷化合物不同ꎬ二甲基二巯基砷

(ｄｉｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ ｍｏｎｏｔｈｉｏａｒｓｅｎａｔｅꎬＤＭＭＴＡ)虽属五价砷ꎬ但仍能与蛋白巯基结合并干扰其功能ꎬ表现出与

ＤＭＡｓ(Ⅲ)相近的高毒性[１０]ꎮ Ａｓ(Ⅲ)对水稻亦具有较强的毒性ꎬ通过结合蛋白巯基干扰其生理功能ꎮ 然

而ꎬ与人体及哺乳动物的毒性响应显著不同ꎬＤＭＡｓ 对高等植物表现出更强的特异性毒性ꎬ其致毒靶器官

为生殖器官ꎮ ＤＭＡｓ 对水稻的致毒机制主要包括:１)无论是三价态还是五价态 ＤＭＡｓ 进入水稻体内后ꎬ不
易被植物螯合素(ｐｈｙｔｏｃｈｅｌａｔｉｎꎬＰＣ)隔离至液泡ꎬ导致其快速向地上部转运并在生殖器官富集ꎬ进而引起

花器官异位、数目异常及花分生组织确定性改变ꎬ并导致绒毡层细胞异常增大[１１]ꎮ 此外ꎬＤＭＡｓ 还可诱发

ＤＮＡ 断裂并干扰胚囊发育ꎬ表现出明显的遗传毒性[１２]ꎮ ２)ＤＭＡｓ(Ⅴ)进入水稻组织后可在 ＯｓＧＳＴＵ５０ 蛋

白催化下部分还原为 ＤＭＡｓ(Ⅲ) [１３]ꎬＤＭＡｓ(Ⅲ)对水稻的毒性更强[１４－１５]ꎮ 另外ꎬＤＭＭＴＡ 对水稻也表现出

强毒性ꎬ其毒性与 ＤＭＡｓ(Ⅲ)相当[１６]ꎮ
ＤＭＡｓ 对水稻的强毒性可诱发水稻直穗病ꎮ 该病害已在全球多个国家(包括美国、澳大利亚、日本等)

报道[１７]ꎬ且频繁发生于我国长江中下游稻区[６]ꎮ 据不完全统计ꎬ该病害已在我国 ８ 个省的 ６９ 个区县发

生ꎬ并呈现逐年加剧的态势ꎮ 水稻直穗病常发生于砷未超标的稻田土壤ꎬ即病害发生与土壤总砷含量无

关ꎬ而取决于土壤中 ＤＭＡｓ 的产生能力[６ꎬ１８－１９]ꎮ 近期研究发现ꎬＤＭＡｓ(Ⅲ)及 ＤＭＭＴＡ 较其他形态的砷更

易诱发水稻直穗病[１５－１６]ꎮ 因此ꎬ即使土壤总砷含量未超过环境标准ꎬ砷一旦被转化为高毒性形态ꎬ仍可对

水稻产生毒害ꎬ引发严重的农业生产问题ꎮ

图 ２　 稻田土壤中砷的生物地球化学循环及效应

Ｆｉｇ􀆰 ２　 Ｂｉｏｇｅｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｃｙｃｌｅ ａｎｄ ｉｍｐａｃｔｓ ｏｆ ａｒｓｅｎｉｃ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ

３　 稻田土壤中砷的生物地球化学行为

稻田土壤中不同形态的砷会相互转化ꎬ这些转化过程构成了稻田土壤中砷的生物地球化学循环ꎬ放大

了砷的毒性效应(图 ２)ꎮ

９７０１



南　 京　 农　 业　 大　 学　 学　 报 第 ４９ 卷

３.１　 稻田土壤中砷的活化

好氧条件下ꎬ稻田土壤中的砷主要以 Ａｓ(Ⅴ)形态存在ꎮ 土壤中的铁(氢)氧化物对 Ａｓ(Ⅴ)具有较强

的吸附能力ꎬ大部分 Ａｓ(Ⅴ)被固定于其表面ꎬ因此砷的有效性较低ꎮ 当稻田淹水后ꎬ土壤氧化还原电位

( ｒｅｄｏｘ ｐｏｔｅｎｔｉａｌꎬＥｈ)降低ꎬ逐渐形成厌氧环境ꎮ 土壤中残留的氧气被快速消耗后ꎬ硝酸盐开始被还原ꎬ待
硝酸盐大量消耗后ꎬ铁锰(氢)氧化物还原过程变得活跃ꎮ 铁锰(氢)氧化物被还原而溶解ꎬ导致吸附于其

表面的 Ａｓ(Ⅴ)释放进入土壤溶液ꎬ这是稻田土壤中砷活化的主要途径之一[２０－２１]ꎮ 在淹水条件下ꎬ砷的释

放与铁的还原释放具有同步性ꎬ但不同土壤中砷与铁释放比例差异较大ꎬ砷优先吸附于更易还原的铁矿物

上[２２－２３]ꎮ 稻田土壤中铁(氢)氧化物的类型和性质会显著影响砷的还原释放ꎮ 以水铁矿和针铁矿为例ꎬ二
者表现出截然不同的作用机制ꎮ 水铁矿是一种无定型铁矿物ꎬ相较于结晶态铁矿物更易被还原溶解ꎬ从而

释放吸附的砷ꎮ 但水铁矿还原溶解后常伴随次生矿物(如磁铁矿)的形成ꎬ新生成的次生矿物可重新吸附

部分释放的砷ꎬ导致砷被再次固定ꎮ 相比之下ꎬ针铁矿结晶度高ꎬ不易被还原溶解ꎬ因此对砷释放的贡献较

小ꎮ 同时ꎬ针铁矿还原溶解后难以形成次生矿物ꎬ对砷的重固定作用较为有限[２１－２２]ꎮ
除铁还原驱动砷释放外ꎬ另一重要途径是 Ａｓ(Ⅴ)还原过程ꎮ 铁(氢)氧化物吸附的 Ａｓ(Ⅴ)可直接被

还原为 Ａｓ (Ⅲ)ꎬ而铁 (氢) 氧化物对 Ａｓ (Ⅲ) 的吸附能力较弱ꎬ因此 Ａｓ (Ⅲ) 易被释放到土壤溶液

中[２０－２１ꎬ２４]ꎮ 固相砷形态分析表明ꎬ淹水前土壤固相砷以 Ａｓ(Ⅴ)为主ꎬＡｓ(Ⅲ)仅占约 １５％ꎻ当淹水至氧化

还原电位(Ｅｈ)为－１００ ｍＶ 时ꎬ固相 Ａｓ(Ⅲ)的比例升至 ６０％ ~８０％ꎬ且土壤溶液中主要以 Ａｓ(Ⅲ)存在ꎬ表
明淹水后固相 Ａｓ(Ⅴ)可直接被还原并释放[２１]ꎮ 此外ꎬ当 ｐＨ 值从 ５.５ 升至 ７.０ 时ꎬＡｓ(Ⅲ)的分配系数(液
相浓度 /固相浓度)显著提高ꎻ而土壤淹水后 ｐＨ 值通常维持在 ７.０ 左右ꎬ这使得还原生成的 Ａｓ(Ⅲ)更倾向

于向溶液相分配[２１]ꎮ 上述铁还原与砷还原过程共同驱动稻田土壤中砷的活化ꎬ导致淹水后砷的有效性显

著提高ꎮ
稻田土壤中砷的活化过程还受到土壤 Ｅｈ、ｐＨ 及可溶性有机质(ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒꎬＤＯＭ)等环境

因子的显著影响ꎮ Ｍａｓｓｃｈｅｌｅｙｎ 等[２５]通过控制土壤 Ｅｈ 和 ｐＨ 的培养试验发现ꎬ当 Ｅｈ 下降至 ２００ ｍＶ 以下

时ꎬ土壤可溶性砷含量快速增加ꎬ同时 Ａｓ(Ⅴ)含量显著降低ꎻ当 Ｅｈ 维持在－２００ ~ １００ ｍＶ 时ꎬ土壤溶液中

Ａｓ(Ⅲ)的占比高达 ８７％ ~ ９８％ꎮ 相反ꎬ土壤排水或施用增氧剂会显著提高土壤 Ｅｈꎬ从而降低砷的有

效性[２６－２７]ꎮ ｐＨ 主要通过影响砷的存在形态及矿物对砷的吸附能力来影响砷的有效性ꎮ 热力学计算表

明ꎬｐＨ<９ 时 Ａｓ(Ⅲ)主要以中性分子存在ꎬｐＨ>９ 时则以离子态存在ꎻ而 ｐＨ 值在 ４ ~ ９ 时ꎬＡｓ(Ⅴ)均以

Ｈ２ＡｓＯ
－
４、ＨＡｓＯ２－

４ 或 ＡｓＯ３－
４ 等离子形态存在ꎮ 在酸性条件下ꎬ土壤矿物表面带正电荷ꎬ增强了对砷阴离子的

吸附ꎮ 当 ｐＨ 升高时ꎬＯＨ－增多ꎬ与砷阴离子竞争吸附位点ꎬ导致砷被解吸[２６]ꎮ ＤＯＭ 则通过多种机制影响

砷的有效性:ＤＯＭ 富含羧基、羟基和氨基等活性官能团ꎬ能与金属氧化物发生配位交换ꎬ置换出吸附的

砷[２８]ꎻＤＯＭ 可与砷形成复杂的二齿或三齿络合物ꎬ将砷从矿物表面活化[２９]ꎻＤＯＭ 能刺激铁还原和砷还原

微生物的活性ꎬ加速铁氧化物还原和砷还原ꎬ进一步提高砷的有效性[３０]ꎮ 综合而言ꎬ添加 ＤＯＭ 的最终效

应是提高了水稻土中砷的有效性ꎮ
３.２　 稻田土壤中砷的还原过程

Ａｓ(Ⅴ)既可通过化学途径还原ꎬ也可通过微生物途径还原ꎮ 在化学还原方面ꎬ土壤中的硫化物、亚铁

离子(Ｆｅ２＋、Ｈ２ 及还原性有机酸等)均可将 Ａｓ(Ⅴ)还原为 Ａｓ(Ⅲ) [３１]ꎮ 然而ꎬ化学还原速率较慢ꎬ且受土壤

环境条件的制约ꎮ 例如ꎬ硫化物对 Ａｓ(Ⅴ)的还原在酸性条件下较快ꎬ但在中性条件下极为缓慢ꎬ稻田淹水

后 ｐＨ 值趋近 ７.０ꎬ硫化物驱动的 Ａｓ(Ⅴ)还原贡献很小[３２－３３]ꎮ 相比之下ꎬ微生物驱动的 Ａｓ(Ⅴ)还原是稻

田土壤中砷还原的主要途径ꎮ 目前已从水稻土中分离出多种具有 Ａｓ(Ⅴ)还原能力的细菌[３４－３５]ꎮ
微生物 Ａｓ(Ⅴ)还原的主要途径包括异化 Ａｓ(Ⅴ)还原与解毒型 Ａｓ(Ⅴ)还原ꎮ 异化 Ａｓ(Ⅴ)还原是指

微生物以 Ａｓ(Ⅴ)作为最终电子受体进行厌氧呼吸ꎬ同时消耗碳源(电子供体) [３２]ꎮ 热力学计算表明ꎬ该过

程可提供足够的还原力以维持微生物生长ꎮ 异化 Ａｓ(Ⅴ)还原严格发生于厌氧条件ꎬ由异化 Ａｓ(Ⅴ)还原

酶(ａｒｓｅｎａｔｅ ｒｅｓｐｉｒａｔｏｒｙ ｒｅｄｕｃｔａｓｅꎬＡｒｒꎬ含 ＡｒｒＡ 和 ＡｒｒＢ 亚基)催化[３６－３７]ꎬａｒｒＡ 基因常作为 Ａｓ(Ⅴ)呼吸还原

的分子标记ꎬ已用于分析不同生境中异化 Ａｓ(Ⅴ)还原微生物的丰度与组成[３８]ꎮ 系统发育分析表明ꎬＡｒｒ
起源于细菌ꎬ其出现晚于细菌与古菌的分化ꎬ随后通过水平基因转移在细菌域中传播ꎬ因此在环境中分布

广泛[１]ꎮ 解毒型 Ａｓ(Ⅴ)还原是为应对大气氧含量升高后产生的氧化性胁迫ꎬ许多微生物进化出该机制ꎬ
其在功能上区别于异化 Ａｓ(Ⅴ)还原[３９]ꎮ 解毒型 Ａｓ(Ⅴ)还原由砷还原酶(ａｒｓｅｎａｔｅ ｒｅｄｕｃｔａｓｅꎬＡｒｓＣ)催化ꎬ
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ＡｒｓＣ 蛋白从硫氧还蛋白和磷酸酶等祖先蛋白多次独立进化而来ꎮ 其中ꎬ一类以细菌质粒 Ｒ７７３ 编码的

ＡｒｓＣ 酶为代表ꎬ该酶与谷氧还蛋白家族密切相关ꎬ利用 １ 个半胱氨酸残基和 １ 分子谷胱甘肽(ＧＳＨ)将

Ａｓ(Ⅴ)还原为 Ａｓ(Ⅲ)ꎬ同时产生氧化型谷胱甘肽[４０－４１]ꎻ另一类以金黄色葡萄球菌(Ｓｔａｐｈｙｌｏｃｏｃｃｕｓ ａｕｒｅｕｓ)
体内的 ＡｒｓＣ 为代表ꎬ该酶与硫氧还蛋白密切相关ꎬ利用其内部的半胱氨酸残基还原 Ａｓ(Ⅴ)ꎬ酶内形成二

硫键后被硫氧还蛋白重新还原ꎬ而硫氧还蛋白则通过硫氧还蛋白还原酶和 ＮＡＤＰＨ 再生ꎻ该类蛋白属于低

分子质量磷酸酶的 １ 个分支ꎬ也具有磷酸酶活性[４２]ꎮ 与异化还原不同ꎬＡｒｓＣ 驱动的 Ａｓ(Ⅴ)还原既可发生

于好氧条件ꎬ也可发生于厌氧条件ꎮ ａｒｓＣ 基因常作为解毒型 Ａｓ(Ⅴ)还原的分子标记ꎬ广泛用于分析不同

生境中该类微生物的丰度与多样性[３８]ꎮ 该途径之所以被称为“解毒型”ꎬ是因为微生物能快速将 Ａｓ(Ⅴ)
还原并排出体外ꎬ从而降低 Ａｓ(Ⅴ)对其产生的毒性ꎮ

异化与解毒型 Ａｓ(Ⅴ)还原均在稻田土壤砷还原过程中发挥作用ꎬ但 ２ 类途径在不同环境条件下的相

对贡献尚不明确ꎬ调控这 ２ 类途径的关键环境因子仍有待进一步揭示ꎮ 值得注意的是ꎬ砷酸盐还原酶至少

已独立起源 ３ 次ꎬ其中部分酶兼具还原酶与磷酸酶活性ꎬ或可在 ２ 种酶活性之间相互转换ꎬ表明砷酸盐还

原酶的进化较为迅速[１]ꎮ
３.３　 稻田土壤中砷氧化过程

稻田淹水期间ꎬ砷主要以还原态 Ａｓ(Ⅲ)形式存在ꎮ 然而ꎬ当稻田排水后ꎬ土壤中的亚铁(Ｆｅ２＋)和

Ａｓ(Ⅲ)会重新被氧化ꎬ导致土壤溶液中 Ａｓ(Ⅲ)浓度显著降低[４３]ꎮ 即使在淹水还原条件下ꎬ土壤孔隙水中

仍存在约 １０％的 Ａｓ(Ⅴ)ꎬ这部分 Ａｓ(Ⅴ)来源于厌氧微生物驱动的 Ａｓ(Ⅲ)氧化[４３－４４]ꎮ 在厌氧条件下ꎬ硝
酸盐可替代 Ｏ２ 作为电子受体将 Ａｓ(Ⅲ)氧化ꎬ因此 Ａｓ(Ⅲ)的氧化与反硝化过程相耦合[４５]ꎮ

Ａｓ(Ⅲ)的氧化可通过化学途径和微生物途径实现ꎮ 在化学氧化方面ꎬ尽管热力学上 Ａｓ(Ⅲ)不稳定ꎬ
但其在水溶液中被 Ｏ２ 氧化的速率极慢ꎬ半衰期长达 １ 年[３１]ꎮ 相比之下ꎬ锰氧化物(如水钠锰矿ꎬδ￣ＭｎＯ２)
对 Ａｓ(Ⅲ)的氧化较为迅速[４６]ꎮ 此外ꎬＡｓ(Ⅲ)还可被芬顿反应产生的羟基自由基氧化ꎬ这类反应常发生于

稻田上覆水中ꎬ上覆水在太阳光照射下发生光致芬顿反应ꎬ生成羟基自由基ꎬ进而将 Ａｓ(Ⅲ)氧化[３１]ꎮ
相较于化学氧化ꎬ微生物驱动的 Ａｓ(Ⅲ)氧化在稻田土壤中更为普遍ꎬ对 Ａｓ(Ⅴ)生成的贡献更

大[３５ꎬ４７]ꎮ 土壤中砷氧化微生物的多样性较高ꎬ其中部分属于化能自养型微生物ꎬ这类微生物在 Ａｓ(Ⅲ)氧
化过程中将释放的能量用于自身生长[４８]ꎮ 而绝大多数化能异养型微生物仅将 Ａｓ(Ⅲ)氧化为毒性较低的

Ａｓ(Ⅴ)并排出体外ꎬ从而降低 Ａｓ(Ⅲ)对自身的毒性[４９]ꎮ 无论是化能自养还是化能异养砷氧化菌株ꎬ其体

内的 Ａｓ(Ⅲ)氧化均由 Ａｓ(Ⅲ)氧化酶(ａｒｓｅｎｉｔｅ ｏｘｉｄａｓｅꎬＡｉｏꎬ含 ＡｉｏＡ 和 ＡｉｏＢ２ 个亚基)催化[５０]ꎮ 进化分析

表明ꎬａｉｏ 基因在细菌与古菌分化之前就已出现ꎬ说明该基因非常古老ꎬ其功能在大氧化事件之前就已进化

出来ꎬ使得化能自养微生物能够利用硝酸盐或硒酸盐作为电子受体氧化 Ａｓ(Ⅲ)ꎬ并合成 ＡＴＰ 供给自身生

长[５１]ꎮ 另一种催化 Ａｓ(Ⅲ)氧化的酶是 Ａｒｘ(含 ＡｒｘＡ 和 ＡｒｘＢ２ 个亚基)ꎮ 尽管 Ａｒｘ 的氨基酸序列与异化

Ａｓ(Ⅴ)还原酶 Ａｒｒ 高度相似ꎬ但其主要功能是催化 Ａｓ(Ⅲ)氧化为 Ａｓ(Ⅴ)ꎮ ＡｒｘＡＢ 最早从 １ 株具有砷氧

化能力的化能自养反硝化菌株———埃利希碱湖杆菌(Ａｌｋａｌｉｌｉｍｎｉｃｏｌａ ｅｈｒｌｉｃｈｉｉ ｓｔｒａｉｎ ＭＬＨＥ￣１)中被鉴定

到[５０]ꎮ 后续通过体外酶活研究证明ꎬ菌株 ＭＬＨＥ￣１ 的 ＡｒｘＡＢ 是一个双功能蛋白ꎬ兼具 Ａｓ(Ⅲ)氧化与

Ａｓ(Ⅴ)还原能力ꎬ但该菌株不能直接利用 Ａｓ(Ⅴ)进行呼吸生长[５２]ꎮ 此外ꎬＡｒｘ 蛋白还参与厌氧光合微生

物体内的砷氧化过程[５３]ꎮ
３.４　 稻田土壤中砷的甲基化

稻田土壤中活化的 Ａｓ(Ⅲ)可在微生物作用下被甲基化ꎬ且淹水条件显著促进该过程[５４]ꎮ 砷甲基化

是指 Ａｓ(Ⅲ)逐步甲基化为 ＭＭＡｓ、ＤＭＡｓ 和 ＴＭＡｓ 的过程ꎬ由砷甲基转移酶(ａｒｓｅｎｉｔｅ Ｓ￣ａｄｅｎｏｓｙｌｍｅｔｈｉｏｎｉｎｅ
ｍｅｔｈｙｌｔｒａｎｓｆｅｒａｓｅꎬＡｒｓＭꎬ即 Ａｓ(Ⅲ)Ｓ－腺苷甲基转移酶)催化[５５]ꎮ 第 １ 个编码 ＡｒｓＭ 的基因从土壤菌株沼泽

红假单胞菌(Ｒｈｏｄｏｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ｐａｌｕｓｔｒｉｓ)中鉴定得到ꎬ将该基因表达于砷敏感的大肠杆菌(Ｅｓｃｈｅｒｉｃｈｉａ ｃｏｌｉ)
并在好氧条件下培养ꎬ发现该基因赋予大肠杆菌甲基化 Ａｓ(Ⅲ)的能力ꎬ同时缓解了 Ａｓ(Ⅲ)的毒性ꎬ表明

砷甲基化在该体系中是一个解毒过程[５５]ꎮ 然而ꎬ从进化视角来看ꎬＡｒｓＭ 驱动的砷甲基化究竟是解毒还是

增毒过程仍存在争议ꎮ 甲基化中间产物 ＭＭＡｓ(Ⅲ)和 ＤＭＡｓ(Ⅲ)的毒性显著高于 Ａｓ(Ⅲ)ꎬ因此该过程也

被视为毒性增强机制ꎮ 由于 ＭＭＡｓ(Ⅲ)和 ＤＭＡｓ(Ⅲ)极不稳定ꎬ易被 Ｏ２ 氧化ꎬ好氧微生物可将其快速排

出体外并氧化为 ＭＭＡｓ(Ⅴ)和 ＤＭＡｓ(Ⅴ)ꎬ后两者的毒性低于 Ａｓ(Ⅲ)ꎬ因此ꎬ对好氧微生物而言ꎬ砷甲基

化仍可视为解毒过程[５６]ꎮ
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１９４０ 年ꎬＣｈａｌｌｅｎｇｅｒ 首次提出了无机砷甲基化的化学途径模型ꎬ认为 Ａｓ(Ⅴ)被还原为 Ａｓ(Ⅲ)后ꎬ通
过氧化甲基化依次生成 ＭＭＡｓ(Ⅴ)和 ＤＭＡｓ(Ⅴ)ꎬ但该模型仅为化学推断ꎬＡｒｓＭ 的实际催化机制尚不明

确[５７]ꎮ 随后ꎬＳｔｙｂｌｏ 等[５８]发现哺乳动物肝脏中的砷甲基转移酶( ａｒｓｅｎｉｔｅ ｍｅｔｈｙｌｔｒａｎｓｆｅｒａｓｅꎬＡＳ３ＭＴ)可将

Ａｓ(Ⅲ)甲基化ꎬ并在人体尿液中检测到三价甲基砷化合物ꎬ提示甲基化产物为三价态而非五价态ꎮ 为深

入解析催化机制ꎬ研究人员纯化、结晶并解析了红藻(Ｃｙａｎｉｄｉｏｓｃｈｙｚｏｎ ｍｅｒｏｌａｅ)ＣｍＡｒｓＭ 的蛋白结构ꎬ发现

其保守半胱氨酸残基提供了三价砷的结合位点ꎬ无法结合五价砷[１５ꎬ５９]ꎮ 序列比对显示ꎬ典型的 ＡｒｓＭ 包含

４ 个保守半胱氨酸位点ꎬ其中前 ２ 个位点负责将 Ａｓ(Ⅲ)甲基化为ＭＭＡｓ(Ⅲ)ꎬ后 ２ 个位点参与后续甲基化

反应ꎬ点突变任一保守位点均会丧失 Ａｓ(Ⅲ)甲基化能力[５９]ꎮ 蛋白结构分析表明ꎬ靠近 Ｎ 端的 ２ 个保守半

胱氨酸残基可形成二硫键ꎬ参与催化第 １ 步甲基化反应:腺苷甲硫氨酸( Ｓ￣ａｄｅｎｏｓｙｌｍｅｔｈｉｏｎｉｎｅꎬＳＡＭ)的

Ｓ－甲基基团转移至 Ａｓ(Ⅲ)上ꎬ生成与酶结合的五价 ＭＭＡｓ(Ⅴ)中间体ꎻ进入第 ２ 步反应前ꎬ砷需被重新还原

为三价态ꎬ该还原过程由前 ２ 个保守半胱氨酸介导ꎬ同时形成二硫键ꎻ该二硫键需经硫氧还蛋白还原后方

可进行后续甲基化[６０]ꎮ 但后续也发现一些特殊的 ＡｒｓＭ 蛋白ꎬ其中部分 ＡｒｓＭ 仅含 ３ 个保守半胱氨酸位

点ꎬ仍具备 Ａｓ(Ⅲ)甲基化活性ꎬ该类蛋白催化 Ａｓ(Ⅲ)甲基化过程ꎬ菌株体内的谷胱甘肽会替代缺失的半

胱氨酸残基来结合 Ａｓ(Ⅲ)ꎬ进而维持 Ａｓ(Ⅲ)的甲基化活性[６１]ꎮ 蛋白结构分析还发现 ＡｒｓＭ 含有 ３ 个功

能结构域:Ｎ 端为 ＳＡＭ 结合区ꎬ中间为 Ａｓ(Ⅲ)结合区ꎬＣ 端功能尚不明确ꎬ近期研究发现 Ｃ 端缺失的 ＡｒｓＭ
反而具有更强的砷甲基化能力[６２]ꎮ 此外ꎬ从硫酸盐还原菌 Ｓｏｌｉｄｅｓｕｌｆｏｖｉｂｒｉｏ ｓｐ. ＴＣ１ 中鉴定到 １ 个新的融合

蛋白 ＡｒｓＳＭꎬ兼具将 Ａｓ(Ⅲ)甲基化为 ＤＭＡｓ(Ⅲ)以及将 ＤＭＡｓ(Ⅲ)腺苷化为砷糖前体 ５′－脱氧－５′－二甲

基砷腺苷(ＤＤＭＡＡ)的功能ꎬ该蛋白广泛分布于厌氧菌中ꎬ提示其在厌氧砷甲基化中发挥重要作用[６３]ꎮ
截至目前ꎬＮＣＢＩ 已收录 １０ ０００ 余条 ＡｒｓＭ 序列ꎬ主要分布于原核和真核微生物中ꎮ 此外ꎬ也从不同生

境中分离鉴定到多株具有砷甲基化功能的微生物ꎬ包括 Ｃｙａｎｉｄｉｏｓｃｈｙｚｏｎ ｓｐ. ５５０８ꎬ古菌 Ｍｅｔｈａｎｏｓａｒｃｉｎａ
ａｃｅｔｉｖｏｒａｎｓ Ｃ２Ａꎬ真菌 Ａｓｐｅｒｇｉｌｌｕｓ ｆｕｍｉｇａｔｕｓ Ａｆ２９３ꎬ好氧细菌 Ｓｔｒｅｐｔｏｍｙｃｅｓ ｓｐ. ＧＳＲＢ５４、Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｓｐ. ＣＸ￣１、
Ｔｈｅｒｍｕｓ ｔｈｅｒｍｏｐｈｉｌｕｓ ＨＢ２７、Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ａｌｃａｌｉｇｅｎｅｓ ＮＢＲＣ１４１５９ 和 Ｎｏｖｉｈｅｒｂａｓｐｉｒｉｌｌｕｍ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｎｓ ＨＣ１８ꎬ厌
氧细菌 Ｃｌｏｓｔｒｉｄｉｕｍ ｓｐ. ＢＸＭ 和 Ｓｏｌｉｄｅｓｕｌｆｏｖｉｂｒｉｏ ｓｐ. ＴＣ１ 等ꎮ 稻田特殊的淹水环境导致 ａｒｓＭ 基因主要分布

于厌氧微生物[１９ꎬ６４－６５]ꎮ 采用硫酸盐还原菌专性抑制剂后发现抑制硫酸盐还原的同时也显著抑制了稻田

土壤砷甲基化[１８]ꎮ 相反ꎬ添加硫酸盐则刺激硫酸盐还原菌并促进砷甲基化[６６]ꎮ Ｙａｎｇ 等[６３]从稻田土壤中

分离到 １４ 株具有砷甲基化能力的厌氧菌ꎬ其中 ７ 株为硫酸盐还原菌ꎬ进一步证实硫酸盐还原菌参与稻田

砷甲基化过程ꎮ 此外ꎬ部分研究表明产甲烷古菌也参与了稻田土壤中砷甲基化过程[６７]ꎮ
稻田土壤砷甲基化过程还受多种环境因子调控ꎬ主要包括土壤 Ｅｈ、ＤＯＭ 和温度等ꎮ 研究表明ꎬ稻田

排水后 Ｅｈ 升高ꎬ砷甲基化过程被显著抑制[６８]ꎮ Ｇａｏ 等[１９]发现在同一田块中ꎬ因整地不平导致 Ｅｈ 空间变

异较大ꎬＥｈ 越低则 ＤＭＡｓ 产生越多ꎬＥｈ 与土壤孔隙水中 ＤＭＡｓ 含量呈显著负相关ꎮ 作者通过坡度田间和

微宇宙培养试验人为构建 Ｅｈ 梯度ꎬ发现随坡度降低ꎬ土壤 Ｅｈ 降低ꎬａｒｓＭ 丰度显著升高ꎬ孔隙水中 ＤＭＡｓ
含量显著增加ꎬ表明 Ｅｈ 是影响稻田砷甲基化的关键因素[６９]ꎮ ＤＯＭ 是另一重要影响因素ꎮ 在坡度试验中

排水后再淹水ꎬ孔隙水中 ＤＯＭ 含量显著降低ꎬ导致 Ｅｈ 下降缓慢ꎬ砷还原释放及甲基化微生物丰度均受抑

制ꎬＤＭＡｓ 产生显著减少ꎮ 类似的ꎬ向土壤中添加活性炭会显著吸附土壤 ＤＯＭꎬ导致微生物的丰度显著降

低[６９]ꎮ ＤＯＭ 还可作为电子穿梭体ꎬＤＯＭ 减少会阻断电子传递链ꎬＦｅ 还原被抑制ꎬ导致底物 Ａｓ(Ⅲ)的释

放也被抑制ꎬ进而砷甲基化底物减少ꎬＤＭＡｓ 产生减少[６９－７０]ꎮ 而外源添加 ＤＯＭ 则可恢复 Ｅｈ 下降、砷还原

释放及甲基化过程ꎬ增加 ＤＭＡｓ 产生ꎮ 添加有机物料对砷甲基化的影响取决于其组成ꎬ小分子或易降解物

质可刺激砷甲基化微生物ꎬ反之则抑制或无显著影响[７１]ꎮ 近期研究发现ꎬ高 Ｏ / Ｃ 值的 ＤＯＭ 可显著促进

砷甲基化ꎬ其机制在于参与甲硫氨酸和四氢叶酸合成通路ꎬ促进 ＳＡＭ 生成ꎬ为砷甲基化提供更多甲基供

体ꎬ进而刺激砷甲基化[７２]ꎮ 木质素类和肽类有机物含量与土壤中 ａｒｓＭ 丰度、转录及多样性呈正相关ꎬ外
源添加这 ２ 类物质同样显著促进砷甲基化[７３]ꎮ 温度升高也可显著提高砷还原和甲基化微生物的丰度ꎬ进
而刺激稻田土壤中砷活化和甲基化ꎬ产生更多 ＤＭＡｓ[６６]ꎮ 除上述环境因子外ꎬ生物因子如噬菌体也参与调

控ꎮ 研究表明ꎬ土壤中部分溶源噬菌体携带 ａｒｓＭ 基因ꎬ可特异性整合至宿主基因组ꎬ增强宿主菌株的砷甲

基化能力[７４]ꎮ
３.５　 稻田土壤中砷的巯基化过程

无论是无机砷还是甲基砷ꎬ其分子中的氧基团均可被还原性硫取代ꎬ形成巯基砷类化合物ꎬ包括无机
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巯基砷和甲基巯基砷(具体结构式见图 １)ꎮ 这类化合物已在地下水、矿渣、地热流体和湿地中被检测

到[７５－７７]ꎮ 早期由于缺乏系统的样品保存方法ꎬ巯基砷在检测前常转化为其他形态ꎬ因此在稻田系统中长

期未被检出ꎮ 近年来ꎬ研究者建立了适用于土壤和稻米中巯基砷的提取、保存与分析方法ꎬ成功在土壤孔

隙水和稻米中检测到该类化合物ꎬ主要形态为无机巯基砷和甲基巯基砷ꎮ 土壤 ｐＨ 值对巯基砷的形态分

布具有重要影响ꎬ当 ｐＨ 值超过 ６.５ 时ꎬ土壤溶液中以无机巯基砷为主ꎻ当 ｐＨ 值低于 ７ 时ꎬ则以甲基巯基砷

为主ꎮ 在形成机制上ꎬ无机巯基砷由三价砷与零价硫或硫化物反应生成ꎬ其生成依赖于零价硫的存在ꎻ而
甲基巯基砷则由甲基砷与硫化物反应生成ꎬ更依赖于其前体(甲基砷)的可用性[７８]ꎮ 在所有巯基砷形态

中ꎬ二甲基单巯基砷(ＤＭＭＴＡ)因其对人体和水稻的毒性更强而受到特别关注ꎬ其也是稻田土壤和稻米中

主要的巯基砷存在形态ꎮ 研究发现ꎬ土壤孔隙水中 ＤＭＭＴＡ 的浓度为 ０.２~３６.２ μｇ􀅰Ｌ－１ꎬ占其前体 ＤＭＡｓ 浓
度的 ５８％ꎬ最高可达土壤溶解性砷总量的 ３４％[７９]ꎮ 孔隙水中的 ＤＭＭＴＡ 可被水稻根系吸收并转运至地上

部ꎬ最终在稻米中积累ꎮ 市场调查显示ꎬ稻米中 ＤＭＭＴＡ 浓度最高可达 ０.２~３４.８ μｇ􀅰ｋｇ－１ꎬ占籽粒总砷含量

的 ２１％ꎬ约占稻米 ＤＭＡｓ 含量的 ３０％ꎮ 全球稻米 ＤＭＭＴＡ 含量呈现明显的地域分布规律ꎬ表现为从赤道向

高纬度地区逐渐升高的趋势[８０]ꎮ 虽然 ＤＭＭＴＡ 被水稻吸收后大部分会转化为 ＤＭＡｓꎬ但水稻对 ＤＭＭＴＡ
的吸收能力显著强于 ＤＭＡｓꎬ因此 ＤＭＭＴＡ 表现出比 ＤＭＡｓ 更强的水稻毒性ꎬ更易诱发水稻直穗病[１６]ꎮ
３.６　 稻田土壤中砷脱甲基过程

尽管稻田土壤中存在多种砷形态ꎬ但是甲基砷形态主要以 ＤＭＡｓ 为主ꎮ 稻田土壤中产生的 ＤＭＡｓ 并

非稳定存在ꎬ可被进一步脱甲基ꎮ １９７３ 年ꎬ研究者就在土壤、污泥、沉积物和湖泊中观察到 ＤＭＡｓ 脱甲基

现象[１]ꎮ 通过富集培养污泥微生物ꎬ发现仅在硫酸盐还原和产甲烷条件下才能将 ＤＭＡｓ 脱甲基ꎬ指示这两

类微生物参与该过程[８１]ꎮ 另有研究在好氧条件下分离到 １ 株可将 ＤＭＡｓ 脱甲基的菌株 Ｐｅｌａｇｉｂａｃｔｅｒ ｓｔｒａｉｎ
ＨＴＣＣ７２１１ꎬ该菌能将１４Ｃ￣ＤＭＡｓ 脱甲基为１４ＣＯ[８２]

２ ꎮ 然而ꎬ稻田土壤中 ＤＭＡｓ 的脱甲基过程及其驱动微生物

却未知ꎮ 作者前期发现ꎬ不同土壤中均存在 ＤＭＡｓ 先产生后消亡的普遍规律ꎬ指示 ＤＭＡｓ 脱甲基过程广泛

存在ꎮ 鉴于 ＤＭＡｓ 产生由厌氧细菌(尤其是硫酸盐还原菌)驱动ꎬＤＭＡｓ 的脱甲基过程发生在其产生之后ꎬ
结合稻田土壤的氧化还原梯度特征ꎬ推测 ＤＭＡｓ 脱甲基发生在产甲烷古菌活跃的区域ꎮ 采用产甲烷古菌

专性抑制剂发现ꎬ抑制产甲烷古菌的同时显著抑制了 ＤＭＡｓ 的消失ꎮ 从土壤中富集培养产甲烷古菌证实

其富集液可将 ＤＭＡｓ 脱甲基为 ＭＭＡｓ[１８]ꎮ 另外ꎬ产甲烷古菌中有一类甲基营养型菌株ꎬ可利用甲醇、甲基

硫、甲基铵等 Ｃ１ 物质产甲烷ꎮ 鉴于 ＤＭＡｓ 结构与上述物质类似ꎬ推测其亦可被该类菌株利用ꎮ 同位素示

踪试验证实ꎬ１３Ｃ￣ＤＭＡｓ 在稻田土壤中脱甲基后转化为１３ＣＨ４ 和１３ＣＯ２ꎬ直接证明甲基营养型产甲烷古菌驱

动了 ＤＭＡｓ 的脱甲基过程[１８]ꎮ 作者进一步从水稻土中分离鉴定到 １ 株具有 ＤＭＡｓ(Ⅲ)脱甲基能力的产

甲烷马赛球菌 Ｍｅｔｈａｎｏｍａｓｓｉｌｉｉｃｏｃｃｕｓ ｌｕｍｉｎｙｅｎｓｉｓ ＣＺＤＤ１ꎬ该菌株属于特殊的甲基营养型产甲烷古菌ꎬ系首次

从水稻土中分离[８３]ꎮ
稻田土壤中产甲烷马赛球菌需与细菌互作才能实现 ＤＭＡｓ 脱甲基ꎬ互作机制主要包括 ３ 个方面:１)生

长底物互作:厌氧细菌发酵产生 Ｈ２ꎬ为产甲烷马赛球菌提供生长底物ꎮ Ｌｉ 等[８４]从水稻土中分离到 ３ 株具

有产 Ｈ２ 能力的厌氧细菌ꎬ将其与产甲烷马赛球菌共培养ꎬ在外源未添加 Ｈ２ 的条件下ꎬ产甲烷马赛球菌仍

可生长并产生 ＣＨ４ꎬ证明 Ｈ２ 作为中间体介导了二者的生长互作ꎻ此外ꎬ厌氧细菌还可通过种间电子传递维

持产甲烷马赛球菌的生长ꎬ提出了电产甲烷途径ꎮ ２)脱甲基底物互作:ＤＭＡｓ(Ⅲ)是脱甲基的真正底物ꎮ
产甲烷马赛球菌自身还原 ＤＭＡｓ(Ⅴ)为 ＤＭＡｓ(Ⅲ)的能力较弱ꎬ而厌氧细菌具有较强的 ＤＭＡｓ(Ⅴ)还原能

力ꎬ二者共培养可提升 ＤＭＡｓ(Ⅲ)的生成效率ꎬ进而促进脱甲基ꎮ ３)“接力”互作:产甲烷马赛球菌仅能将

ＤＭＡｓ 脱去 １ 个甲基生成 ＭＭＡｓꎬ但水稻土中 ＭＭＡｓ 极少存在[８３]ꎮ Ｙｏｓｈｉｎａｇａ 等[２３]推测存在其他厌氧微生

物负责将 ＭＭＡｓ 进一步脱甲基为 ｉＡｓꎬ通过富集培养ꎬ分离到 １ 株可在厌氧条件下将 ＭＭＡｓ 脱甲基的反硝

化菌株ꎬ该过程与反硝化相耦合ꎮ 在该菌株体内鉴定到催化 ＭＭＡｓ 脱甲基的功能蛋白 ＡｒｓＩꎬ该蛋白已被证

明在好氧条件下催化了 ＭＭＡｓ 的脱甲基过程ꎬ因此从分子水平揭示了 ＭＭＡｓ 的厌氧脱甲基机制[８５]ꎮ

４　 稻田砷污染修复

稻田砷污染引发的稻米砷含量超标问题备受关注ꎬ因此降低稻米砷含量是重要的战略目标ꎮ 近年来ꎬ
已研发出一些砷污染控制与修复方法ꎬ其中农业调控措施、钝化修复、植物修复以及微生物修复已成为主

流技术ꎮ
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在农艺调控方面ꎬ水分管理和肥料施用是低成本且易操作的降砷措施ꎮ 稻田间歇排水可显著抑制砷

的活化过程ꎬ降低土壤砷的有效性ꎬ进而减少稻米砷积累[８６]ꎮ 施用硝态氮(ｎｉｔｒａｔｅꎬＮＯ－
３)肥(尤其是缓释氮

肥)可促进反硝化耦合的砷氧化与铁氧化过程ꎬ使 Ａｓ(Ⅲ)氧化为 Ａｓ(Ⅴ)并重新被铁氧化物固定ꎬ进一步

降低砷的有效性[５０]ꎬ但反硝化过程会导致氧化亚氮温室气体排放ꎮ 施用硫肥也可降低土壤砷的有效性:
硫酸盐被硫酸盐还原菌还原为硫化物后ꎬ可与砷或砷－铁形成 Ａｓ￣Ｓ 或 Ａｓ￣Ｆｅ￣Ｓ 沉淀ꎬ但是不同土壤效果差

异很大ꎬ在可还原铁含量较高的土壤施用硫肥的效果比较明显[８７]ꎮ 此外ꎬ施硫可促进水稻体内非蛋白巯

基物质(如半胱氨酸、谷胱甘肽和植物螯合素)的合成ꎬ这些物质可与无机砷螯合并被根部隔离ꎬ减少砷向

地上部转运ꎬ从而降低稻米砷含量[８８]ꎮ 施用硅肥也能显著降低稻米砷含量ꎮ 尽管硅肥可使固相表面吸附

的砷解吸ꎬ但硅可显著抑制水稻对 Ａｓ(Ⅲ)的吸收ꎬ这是因为 Ａｓ(Ⅲ)作为硅酸的结构类似物ꎬ主要通过硅

酸转运通道进入水稻[４３ꎬ８９]ꎮ
在钝化修复方面ꎬ添加环境友好型钝化剂(活性炭、铁锰氧化物、零价铁等)可降低土壤砷有效性ꎮ 铁

氧化物可通过特异性或非特异性配位交换高效吸附砷ꎬ尤其是 Ａｓ(Ⅴ)ꎬ因此被广泛应用ꎮ 不同铁氧化物

的结晶度决定了其吸附能力ꎬ结晶度越低ꎬ提供的吸附位点越多ꎮ 吸附能力排序从大到小依次为无定型铁

氧化物、针铁矿、磁铁矿、赤铁矿[９０]ꎮ 除直接吸附外ꎬ添加铁氧化物可促进水稻根表铁膜的形成ꎬ增强铁膜

对砷的固定能力ꎬ降低水稻对砷的吸收[９１]ꎮ 近期研究发现ꎬ铁基纳米材料(尤其是纳米零价铁)能显著降

低土壤砷活性及稻米砷含量ꎻ其机制在于改变根表铁膜的孔隙结构和铁形态ꎬ增强砷在铁膜中的空间共定

位与固定能力[９２]ꎮ 锰氧化物同样可有效吸附土壤砷ꎬ同时抑制 Ｆｅ(Ⅲ)和 Ａｓ(Ⅴ)的还原ꎬ进而抑制砷的

还原释放[９３]ꎮ 生物炭因其比表面积大、孔隙结构丰富而被广泛用于重金属污染修复[９４]ꎮ 然而ꎬ常规生物

炭表面带负电ꎬ对阳离子重金属吸附能力强ꎬ但对阴离子砷的吸附能力较弱ꎬ因此固砷效果有限ꎮ 改性生

物炭(如负载硅或铁氧化物)可作为功能性材料ꎬ有效降低砷的有效性[９５]ꎮ
在生物修复方面ꎬ植物修复是土壤砷污染修复的重要技术ꎬ其核心在于利用砷超富集植物ꎮ 目前已报

道的砷超富集植物包括蜈蚣草(Ｐｔｅｒｉｓ ｖｉｔｔａｔａ)、粉叶蕨、钙根蕨、蚂蚁草等ꎬ其中蜈蚣草应用最为广泛ꎮ 蜈

蚣草能耐受高达 １ ５００ ｍｇ􀅰ｋｇ－１的土壤砷含量ꎬ其体内砷积累量可达干重的 ２.３％ꎬ这得益于其高效的砷吸

收与转运机制[９６]ꎮ 田间试验表明ꎬ种植蜈蚣草 ９ 个月后土壤中 ５.０％ ~１１.４％的砷被移除ꎬ土壤孔隙水砷

含量降低 １８％~７７％[９７]ꎮ

５　 水稻直穗病的阻控

前期研究发现ꎬ土壤 Ｅｈ 是影响稻田 ＤＭＡｓ 产生及直穗病发病的关键因子[１９]ꎮ 控制土壤 Ｅｈ 最有效的

措施是水分管理ꎮ 多年多点的田间水分管理试验发现ꎬ水稻分蘖后期排水 ２ 周后重新淹水ꎬ该措施可显著

提高土壤 Ｅｈꎬ抑制砷甲基化微生物活性ꎬ从而抑制 ＤＭＡｓ 的产生ꎬ降低土壤和水稻体内的 ＤＭＡｓ 积累ꎬ缓
解直穗病ꎬ稻米产量提高 ２５％~４０％[６８]ꎮ 此外ꎬ田间试验发现ꎬ添加过氧化钙(ＣａＯ２)可显著提高土壤孔隙

水溶解氧含量和土壤 Ｅｈꎬ进而抑制 ＤＭＡｓ 产生ꎬ降低水稻体内 ＤＭＡｓ 积累ꎬ缓解直穗病ꎬ稻米产量提高

２２％[９８]ꎮ 除调控 ＤＭＡｓ 产生外ꎬ促进 ＤＭＡｓ 的脱甲基过程同样显著影响土壤中 ＤＭＡｓ 的净积累量ꎮ 采用

专性抑制剂抑制土壤中 ＤＭＡｓ 的脱甲基过程ꎬ人为切断其降解途径ꎬ会导致土壤和水稻中 ＤＭＡｓ 积累大幅

增加ꎬ加剧直穗病[９９]ꎮ 相反ꎬ在田间和盆栽试验中施加具有 ＤＭＡｓ 脱甲基能力的产甲烷马赛球菌菌剂ꎬ可
显著加速土壤中 ＤＭＡｓ 的降解ꎬ降低土壤和水稻体内的 ＤＭＡｓ 积累ꎬ直穗病发病率降低 ６５％ꎬ稻米产量提

高 ５０％[８３]ꎮ 水稻吸收 ＤＭＡｓ 同样通过硅酸转运途径ꎬ因此施用硅肥可与 ＤＭＡｓ 竞争吸收通道ꎬ降低水稻

对 ＤＭＡｓ 的吸收ꎬ进而缓解直穗病ꎮ 多年田间试验发现ꎬ在水稻分蘖后期施用硅肥可显著降低水稻颖壳中

ＤＭＡｓ 含量ꎬ直穗病发病率降低 ６９.８％ꎬ水稻产量提高 ５８.１％[１００]ꎮ 综上所述ꎬ除抑制稻田土壤中 ＤＭＡｓ 的

产生和加速其消亡外ꎬ降低水稻对 ＤＭＡｓ 的吸收也是有效阻控直穗病的重要策略ꎮ

６　 展望

以往研究多集中于稻田及稻米砷污染问题ꎬ污染土壤中砷的释放过程与机制已较为明确ꎬ并已研发出

多种防控稻田砷污染及降低稻米砷含量的措施与技术ꎮ 然而ꎬ由于我国砷污染点位分布广泛、不同点位的

土壤性质差异较大ꎬ现有技术难以应用于大多数场景ꎮ 此外ꎬ部分技术成本较高ꎬ难以在真实稻田砷污染

修复中推广应用ꎮ 因此ꎬ未来仍需进一步研发低成本、绿色且具有普适性的稻米砷含量降低技术ꎮ
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相比之下ꎬ由 ＤＭＡｓ 诱发的水稻直穗病问题近年来才逐渐受到关注ꎮ 目前ꎬ从发病诱因到发病机制、
从 ＤＭＡｓ 对水稻的致毒机制到土壤中 ＤＭＡｓ 的生物地球化学循环过程与机制ꎬ均已初步解析ꎮ 但仍有多

方面机制亟须深入揭示ꎬ如稻田土壤中 ＤＭＡｓ 产生的微生物互作机制、产甲烷古菌 ＤＭＡｓ 脱甲基的分子机

制等ꎮ 此外ꎬ水稻直穗病在全球及我国范围内均呈现明显的地理分布特征ꎬ但导致该地理分布的土壤微生

物学机制尚不明确ꎬ有待进一步研究ꎮ 同时ꎬ稻田土壤中砷的生物地球化学循环是否与其他过程耦合ꎬ进
而影响其他元素的生物地球化学循环ꎬ也需未来深入探索ꎮ
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Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００９ꎬ４３(５):１６１２－１６１７.

[５] Ｔａｎｇ ＺꎬＬｖ Ｙ ＬꎬＣｈｅｎ Ｆꎬｅｔ ａｌ. Ａｒｓｅｎｉｃ ｍｅｔｈｙｌａｔｉｏｎ ｉｎ Ａｒａｂｉｄｏｐｓｉｓ ｔｈａｌｉａｎａ ｅｘｐｒｅｓｓｉｎｇ ａｎ ａｌｇａｌ ａｒｓｅｎｉｔｅ ｍｅｔｈｙｌｔｒａｎｓｆｅｒａｓｅ ｇｅｎｅ ｉｎｃｒｅａｓｅｓ ａｒｓｅｎｉｃ
ｐｈｙｔｏｔｏｘｉｃｉｔｙ[Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ａｎｄ Ｆｏｏｄ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙꎬ２０１６ꎬ６４(１３):２６７４－２６８１.

[６] Ｔａｎｇ ＺꎬＷａｎｇ Ｙ ＪꎬＧａｏ Ａ Ｘꎬｅｔ ａｌ. Ｄｉｍｅｔｈｙｌａｒｓｉｎｉｃ ａｃｉｄ ｉｓ ｔｈｅ ｃａｕｓａｌ ａｇｅｎｔ ｉｎｄｕｃｉｎｇ ｒｉｃｅ ｓｔｒａｉｇｈｔｈｅａｄ ｄｉｓｅａｓｅ[ Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ
Ｂｏｔａｎｙꎬ２０２０ꎬ７１(１８):５６３１－５６４４.

[７] Ｚｈａｎｇ Ｓ ＹꎬＺｈａｎｇ Ｊ ＪꎬＮｉｕ Ｌ Ｌꎬｅｔ ａｌ. Ｅｓｃａｌａｔｉｎｇ ａｒｓｅｎｉｃ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｉｏｎ ｔｈｒｏｕｇｈｏｕｔ Ｃｈｉｎｅｓｅ ｓｏｉｌｓ[Ｊ] . Ｎａｔｕｒｅ Ｓｕｓｔａｉｎａｂｉｌｉｔｙꎬ２０２４ꎬ７(６):７６６－７７５.
[８] Ｎａｒａｎｍａｎｄｕｒａ ＨꎬＣａｒｅｗ Ｍ ＷꎬＸｕ Ｓꎬｅｔ ａｌ. Ｃｏｍｐａｒａｔｉｖｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｏｆ ａｒｓｅｎｉｃ ｍｅｔａｂｏｌｉｔｅｓ ｉｎ ｈｕｍａｎ ｂｌａｄｄｅｒ ｃａｎｃｅｒ ＥＪ￣１ ｃｅｌｌｓ[ Ｊ] . Ｃｈｅｍｉｃａｌ

Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｉｎ Ｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙꎬ２０１１ꎬ２４(９):１５８６－１５９６.
[９] Ｈｕｇｈｅｓ Ｍ Ｆ. Ａｒｓｅｎｉｃ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ａｎｄ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ ａｃｔｉｏｎ[Ｊ] . Ｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ Ｌｅｔｔｅｒｓꎬ２００２ꎬ１３３(１):１－１６.
[１０] Ｎａｒａｎｍａｎｄｕｒａ ＨꎬＩｂａｔａ ＫꎬＳｕｚｕｋｉ Ｋ Ｔ. Ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｏｆ ｄｉｍｅｔｈｙｌｍｏｎｏｔｈｉｏａｒｓｉｎｉｃ ａｃｉｄ ｔｏｗａｒｄ ｈｕｍａｎ ｅｐｉｄｅｒｍｏｉｄ ｃａｒｃｉｎｏｍａ Ａ４３１ ｃｅｌｌｓ[Ｊ] . Ｃｈｅｍｉｃａｌ

Ｒｅｓｅａｒｃｈ ｉｎ Ｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙꎬ２００７ꎬ２０(８):１１２０－１１２５.
[１１] Ｔａｎｇ ＺꎬＫａｎｇ Ｙ ＹꎬＷａｎｇ Ｐ Ｔꎬｅｔ ａｌ. Ｐｈｙｔｏｔｏｘｉｃｉｔｙ ａｎｄ ｄｅｔｏｘｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｄｉｆｆｅｒ ａｍｏｎｇ ｉｎｏｒｇａｎｉｃ ａｎｄ ｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ ａｒｓｅｎｉｃ ｓｐｅｃｉｅｓ ｉｎ

Ａｒａｂｉｄｏｐｓｉｓ ｔｈａｌｉａｎａ[Ｊ] . Ｐｌａｎｔ ａｎｄ Ｓｏｉｌꎬ２０１６ꎬ４０１(１):２４３－２５７.
[１２] Ｙａｎｇ ＹꎬＴａｎｇ ＺꎬＣｈｅｎ Ｃꎬｅｔ ａｌ. Ｄｉｍｅｔｈｙｌａｒｓｉｎｉｃ ａｃｉｄ ｉｎｄｕｃｅｓ ｒｉｃｅ ｓｔｒａｉｇｈｔｈｅａｄ ｄｉｓｅａｓｅ ｂｙ ｃａｕｓｉｎｇ ｇｅｎｏｔｏｘｉｃｉｔｙ ａｎｄ ａｂｎｏｒｍａｌ ｆｌｏｒａｌ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ

[Ｊ] . Ｐｌａｎｔ ａｎｄ Ｓｏｉｌꎬ２０２５ꎬ５１１(１):５０１－５２０.
[１３] Ｗａｎｇ Ｙ ＪꎬＬｉａｎｇ Ｃ ＨꎬＺｈａｎｇ Ｘ Ｙꎬｅｔ ａｌ. Ｔｈｅ ｇｌｕｔａｔｈｉｏｎｅ Ｓ￣ｔｒａｎｓｆｅｒａｓｅ ＯｓＧＳＴＵ５０ ｉｓ ｉｎｖｏｌｖｅｄ ｉｎ ｄｉｍｅｔｈｙｌａｒｓｅｎａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｓｔｒａｉｇｈｔｈｅａｄ

ｄｉｓｅａｓｅ ｓｕｓｃｅｐｔｉｂｉｌｉｔｙ ｉｎ ｒｉｃｅ[Ｊ] . ＰｌａｎｔꎬＣｅｌｌ ＆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ２０２６ꎬ４９(２):１１２１－１１３７.
[１４] Ｃｈｅｎ ＣꎬＹｕ ＹꎬＷａｎｇ Ｙ Ｊꎬｅｔ ａｌ. Ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉｍｅｔｈｙｌａｒｓｅｎａｔｅ ｔｏ ｈｉｇｈｌｙ ｔｏｘｉｃ ｄｉｍｅｔｈｙｌａｒｓｅｎｉｔｅ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌ ａｎｄ ｒｉｃｅ ｐｌａｎｔｓ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ

Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０２３ꎬ５７(１):８２２－８３０.
[１５] Ｙｕ ＹꎬＣｈｅｎ ＣꎬＸｕｅ Ｌꎬｅｔ ａｌ. Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ａｒｓｅｎｉｃ ｍｅｔｈｙｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉｍｅｔｈｙｌａｒｓｅｎａｔｅ ｃｏｎｔｒｉｂｕｔｅ ｔｏ ｔｈｅ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ ｈｉｇｈｌｙ

ｔｏｘｉｃ ｄｉｍｅｔｈｙｌａｒｓｅｎｉｔｅ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０２５ꎬ５９(４６):２４８０６－２４８１５.
[１６] Ｘｕ Ｚ ＲꎬＬｉｕ Ｗ ＹꎬＹｅ Ｋꎬｅｔ ａｌ. Ｄｉｍｅｔｈｙｌｍｏｎｏｔｈｉｏａｒｓｅｎａｔｅ ｉｓ ａ ｋｅｙ ａｒｓｅｎｉｃ ｓｐｅｃｉｅｓ ｄｒｉｖｉｎｇ ｒｉｃｅ ｓｔｒａｉｇｈｔｈｅａｄ ｄｉｓｅａｓｅ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆

Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０２５ꎬ５９(２６):１３３５２－１３３６１.
[１７] Ｂｅｌｅｆａｎｔ￣Ｍｉｌｌｅｒ ＨꎬＢｅａｔｙ Ｔ. Ｄｉｓｔｒｉｂｕｔｉｏｎ ｏｆ ａｒｓｅｎｉｃ ａｎｄ ｏｔｈｅｒ ｍｉｎｅｒａｌｓ ｉｎ ｒｉｃｅ ｐｌａｎｔｓ ａｆｆｅｃｔｅｄ ｂｙ ｎａｔｕｒａｌ ｓｔｒａｉｇｈｔｈｅａｄ[ Ｊ] . Ａｇｒｏｎｏｍｙ Ｊｏｕｒｎａｌꎬ

２００７ꎬ９９(６):１６７５－１６８１.
[１８] Ｃｈｅｎ ＣꎬＬｉ Ｌ ＹꎬＨｕａｎｇ Ｋꎬｅｔ ａｌ. Ｓｕｌｆａｔｅ￣ｒｅｄｕｃｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ ａｎｄ ｍｅｔｈａｎｏｇｅｎｓ ａｒｅ ｉｎｖｏｌｖｅｄ ｉｎ ａｒｓｅｎｉｃ ｍｅｔｈｙｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｄｅｍｅｔｈｙｌａｔｉｏｎ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ

[Ｊ] . Ｔｈｅ ＩＳＭＥ Ｊｏｕｒｎａｌꎬ２０１９ꎬ１３(１０):２５２３－２５３５.
[１９] Ｇａｏ Ａ ＸꎬＣｈｅｎ ＣꎬＧａｏ Ｚ Ｙꎬｅｔ ａｌ. Ｓｏｉｌ ｒｅｄｏｘ ｓｔａｔｕｓ ｇｏｖｅｒｎｓ ｗｉｔｈｉｎ￣ｆｉｅｌｄ ｓｐａｔｉａｌ ｖａｒｉａｔｉｏｎ ｉｎ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ａｒｓｅｎｉｃ ｍｅｔｈｙｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｒｉｃｅ ｓｔｒａｉｇｈｔｈｅａｄ

ｄｉｓｅａｓｅ[Ｊ] . Ｔｈｅ ＩＳＭＥ Ｊｏｕｒｎａｌꎬ２０２４ꎬ１８(１):ｗｒａｅ０５７.
[２０] Ｔａｋａｈａｓｈｉ ＹꎬＭｉｎａｍｉｋａｗａ ＲꎬＨａｔｔｏｒｉ Ｋ Ｈꎬｅｔ ａｌ. Ａｒｓｅｎｉｃ ｂｅｈａｖｉｏｒ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｆｉｅｌｄｓ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｃｙｃｌｅ ｏｆ ｆｌｏｏｄｅｄ ａｎｄ ｎｏｎ￣ｆｌｏｏｄｅｄ ｐｅｒｉｏｄｓ[ Ｊ] .

Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００４ꎬ３８(４):１０３８－１０４４.
[２１] Ｙａｍａｇｕｃｈｉ ＮꎬＮａｋａｍｕｒａ ＴꎬＤｏｎｇ Ｄꎬｅｔ ａｌ. Ａｒｓｅｎｉｃ ｒｅｌｅａｓｅ ｆｒｏｍ ｆｌｏｏｄｅｄ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ ｉｓ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅｄ ｂｙ ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎꎬＥｈꎬｐＨꎬａｎｄ ｉｒｏｎ ｄｉｓｓｏｌｕｔｉｏｎ[Ｊ] .

Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ２０１１ꎬ８３(７):９２５－９３２.
[２２] Ｓｔｒｏｕｄ Ｊ ＬꎬＮｏｒｔｏｎ Ｇ ＪꎬＩｓｌａｍ Ｍ Ｒꎬｅｔ ａｌ. Ｔｈｅ ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ａｒｓｅｎｉｃ ｉｎ ｆｏｕｒ ｐａｄｄｙ ｆｉｅｌｄｓ ｉｎ ｔｈｅ Ｂｅｎｇａｌ ｄｅｌｔａ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎꎬ２０１１ꎬ

１５９(４):９４７－９５３.
[２３] Ｙｏｓｈｉｎａｇａ ＭꎬＣａｉ ＹꎬＲｏｓｅｎ Ｂ Ｐ. Ｄｅｍｅｔｈｙｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｍｅｔｈｙｌａｒｓｏｎｉｃ ａｃｉｄ ｂｙ ａ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙꎬ２０１１ꎬ１３(５):

１２０５－１２１５.
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[２４] Ｔｕｆａｎｏ Ｋ ＪꎬＦｅｎｄｏｒｆ Ｓ. Ｃｏｎｆｏｕｎｄｉｎｇ ｉｍｐａｃｔｓ ｏｆ ｉｒｏｎ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｏｎ ａｒｓｅｎｉｃ ｒｅｔｅｎｔｉｏｎ[ Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００８ꎬ４２(１３):
４７７７－４７８３.

[２５] Ｍａｓｓｃｈｅｌｅｙｎ Ｐ ＨꎬＤｅｌａｕｎｅ Ｒ ＤꎬＰａｔｒｉｃｋ Ｗ Ｈ Ｊｒ. Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｒｅｄｏｘ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ａｎｄ ｐＨ ｏｎ ａｒｓｅｎｉｃ ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ ａｎｄ ｓｏｌｕｂｉｌｉｔｙ ｉｎ ａ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ[Ｊ] .
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ１９９１ꎬ２５(８):１４１４－１４１９.

[２６] Ｈｏｎｍａ ＴꎬＯｈｂａ ＨꎬＫａｎｅｋｏ￣Ｋａｄｏｋｕｒａ Ａꎬｅｔ ａｌ. Ｏｐｔｉｍａｌ ｓｏｉｌ ｅｈꎬｐＨꎬａｎｄ ｗａｔｅｒ ｍａｎａｇｅｍｅｎｔ ｆｏｒ ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓｌｙ ｍｉｎｉｍｉｚｉｎｇ ａｒｓｅｎｉｃ ａｎｄ ｃａｄｍｉｕｍ
ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｒｉｃｅ ｇｒａｉｎｓ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０１６ꎬ５０(８):４１７８－４１８５.

[２７] Ｋｉｍ Ｈ ＢꎬＫｉｍ Ｊ ＧꎬＰａｒｋ Ｊꎬｅｔ ａｌ. Ｃｏｎｔｒｏｌ ｏｆ ａｒｓｅｎｉｃ ｒｅｌｅａｓｅ ｆｒｏｍ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ ｕｓｉｎｇ ａｌｇｉｎａｔｅ ｅｎｃａｐｓｕｌａｔｅｄ ｃａｌｃｉｕｍ ｐｅｒｏｘｉｄｅ[ Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ
Ｈａｚａｒｄｏｕｓ Ｍａｔｅｒｉａｌｓꎬ２０２２ꎬ４３２:１２８７５１.
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Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０２５ꎬ５９(５):２５４１－２５５３.
[７４] Ｔａｎｇ ＸꎬＺｈｏｎｇ Ｌ ＲꎬＴａｎｇ Ｌꎬｅｔ ａｌ. Ｌｙｓｏｇｅｎｉｃ ｂａｃｔｅｒｉｏｐｈａｇｅｓ ｅｎｃｏｄｉｎｇ ａｒｓｅｎｉｃ ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｄｅｔｅｒｍｉｎａｎｔｓ ｐｒｏｍｏｔｅ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ａｄａｐｔａｔｉｏｎ ｔｏ

ａｒｓｅｎｉｃ ｔｏｘｉｃｉｔｙ[Ｊ] . Ｔｈｅ ＩＳＭＥ Ｊｏｕｒｎａｌꎬ２０２３ꎬ１７(７):１１０４－１１１５.
[７５] Ｐｌａｎｅｒ￣Ｆｒｉｅｄｒｉｃｈ Ｂꎬ Ｌｏｎｄｏｎ Ｊꎬ ＭｃＣｌｅｓｋｅｙ Ｒ Ｂꎬ ｅｔ ａｌ. Ｔｈｉｏａｒｓｅｎａｔｅｓ ｉｎ ｇｅｏｔｈｅｒｍａｌ ｗａｔｅｒｓ ｏｆ Ｙｅｌｌｏｗｓｔｏｎｅ Ｎａｔｉｏｎａｌ Ｐａｒｋ: ｄｅｔｅｒｍｉｎａｔｉｏｎꎬ

ｐｒｅｓｅｒｖａｔｉｏｎꎬａｎｄ ｇｅｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｉｍｐｏｒｔａｎｃｅ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００７ꎬ４１(１５):５２４５－５２５１.
[７６] Ｍａｈｅｒ Ｗ ＡꎬＦｏｓｔｅｒ ＳꎬＫｒｉｋｏｗａ Ｆꎬ ｅｔ ａｌ. Ｔｈｉｏａｒｓｅｎｉｃ ｓｐｅｃｉｅｓ ｍｅａｓｕｒｅｍｅｎｔｓ ｉｎ ｍａｒｉｎｅ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ ａｎｄ ｇｅｏｔｈｅｒｍａｌ ｗａｔｅｒｓ[ Ｊ] . Ｍｉｃｒｏｃｈｅｍｉｃａｌ

Ｊｏｕｒｎａｌꎬ２０１３ꎬ１１１:８２－９０.
[７７] Ｈｅｒａｔｈ ＩꎬＶｉｔｈａｎａｇｅ ＭꎬＳｅｎｅｗｅｅｒａ Ｓꎬｅｔ ａｌ. Ｔｈｉｏｌａｔｅｄ ａｒｓｅｎｉｃ ｉｎ ｎａｔｕｒａｌ ｓｙｓｔｅｍｓ:ｗｈａｔ ｉｓ ｃｕｒｒｅｎｔꎬｗｈａｔ ｉｓ ｎｅｗ ａｎｄ ｗｈａｔ ｎｅｅｄｓ ｔｏ ｂｅ ｋｎｏｗｎ[ Ｊ] .

Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ Ｉｎｔｅｒｎａｔｉｏｎａｌꎬ２０１８ꎬ１１５:３７０－３８６.
[７８] Ｗａｎｇ Ｊ ＪꎬＨａｌｄｅｒ ＤꎬＷｅｇｎｅｒ Ｌꎬｅｔ ａｌ. Ｒｅｄｏｘ ｄｅｐｅｎｄｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｉｏａｒｓｅｎａｔｅ ｏｃｃｕｒｒｅｎｃｅ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｔｈｅ ｒｉｃｅ ｒｈｉｚｏｓｐｈｅｒｅ[ Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ

Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０２０ꎬ５４(７):３９４０－３９５０.
[７９] Ｄａｉ ＪꎬＣｈｅｎ ＣꎬＧａｏ Ａ Ｘꎬｅｔ ａｌ. Ｄｙｎａｍｉｃｓ ｏｆ ｄｉｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ ｍｏｎｏｔｈｉｏａｒｓｅｎａｔｅ(ＤＭＭＴＡ) ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｉｔｓ ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｉｎ ｒｉｃｅ ｇｒａｉｎｓ[ Ｊ] .

Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０２１ꎬ５５(１３):８６６５－８６７４.
[８０] Ｄａｉ ＪꎬＴａｎｇ ＺꎬＧａｏ Ａ Ｘꎬ ｅｔ ａｌ. Ｗｉｄｅｓｐｒｅａｄ ｏｃｃｕｒｒｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ ｈｉｇｈｌｙ ｔｏｘｉｃ ｄｉｍｅｔｈｙｌａｔｅｄ ｍｏｎｏｔｈｉｏａｒｓｅｎａｔｅ (ＤＭＭＴＡ) ｉｎ ｒｉｃｅ ｇｌｏｂａｌｌｙ [ Ｊ] .
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Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０２２ꎬ５６(６):３５７５－３５８６.
[８１] Ｓｉｅｒｒａ￣Ａｌｖａｒｅｚ ＲꎬＹｅｎａｌ ＵꎬＦｉｅｌｄ Ｊ Ａꎬｅｔ ａｌ. Ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｂｉｏｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｏｆ ｏｒｇａｎｏ￣ａｒｓｅｎｉｃａｌ ｐｅｓｔｉｃｉｄｅｓ ｍｏｎｏｍｅｔｈｙｌａｒｓｏｎｉｃ ａｃｉｄ ａｎｄ ｄｉｍｅｔｈｙｌａｒｓｉｎｉｃ

ａｃｉｄ[Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ａｎｄ Ｆｏｏｄ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙꎬ２００６ꎬ５４(１１):３９５９－３９６６.
[８２] Ｇｉｏｖａｎｎｏｎｉ Ｓ ＪꎬＨａｌｓｅｙ Ｋ ＨꎬＳａｗ Ｊꎬｅｔ ａｌ. Ａ ｐａｒａｓｉｔｉｃ ａｒｓｅｎｉｃ ｃｙｃｌｅ ｔｈａｔ ｓｈｕｔｔｌｅｓ ｅｎｅｒｇｙ ｆｒｏｍ ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ｔｏ ｈｅｔｅｒｏｔｒｏｐｈｉｃ ｂａｃｔｅｒｉｏｐｌａｎｋｔｏｎ[Ｊ] .

ｍＢｉｏꎬ２０１９ꎬ１０(２):ｅ００２４６－ｅ００２１９.
[８３] Ｃｈｅｎ ＣꎬＬｉ Ｌ ＹꎬＷａｎｇ Ｙ Ｆꎬｅｔ ａｌ. Ｍｅｔｈｙｌｏｔｒｏｐｈｉｃ ｍｅｔｈａｎｏｇｅｎｓ ａｎｄ ｂａｃｔｅｒｉａ ｓｙｎｅｒｇｉｓｔｉｃａｌｌｙ ｄｅｍｅｔｈｙｌａｔｅ ｄｉｍｅｔｈｙｌａｒｓｅｎａｔｅ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌ ａｎｄ

ａｌｌｅｖｉａｔｅ ｒｉｃｅ ｓｔｒａｉｇｈｔｈｅａｄ ｄｉｓｅａｓｅ[Ｊ] . Ｔｈｅ ＩＳＭＥ Ｊｏｕｒｎａｌꎬ２０２３ꎬ１７(１１):１８５１－１８６１.
[８４] Ｌｉ Ｌ ＹꎬＴｉａｎ Ｘ ＰꎬＷａｎｇ Ｘ Ｍꎬ ｅｔ ａｌ. Ｅｘｔｒａｃｅｌｌｕｌａｒ ｅｌｅｃｔｒｏｎ ｔｒａｎｓｆｅｒ ｂａｓｅｄ ｍｅｔｈｙｌｏｔｒｏｐｈｉｃ ｍｅｔｈａｎｏｇｅｎｅｓｉｓ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌ ａｎｄ ｔｈｅ ｐｒｅｖａｌｅｎｔ

Ｍｅｔｈａｎｏｍａｓｓｉｌｉｉｃｏｃｃｕｓ[Ｊ] . Ｃｏｍｍｕｎｉｃａｔｉｏｎｓ Ｅａｒｔｈ ＆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ２０２５ꎬ６:２９７.
[８５] Ｃｈｅｎ Ｃꎬ Ｓｈｅｎ Ｙꎬ Ｌｉ Ｙ Ｈꎬ ｅｔ ａｌ. Ｄｅｍｅｔｈｙｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ ｍｅｔｈｙｌａｒｓｅｎｉｔｅ ｉｓ ｃｏｕｐｌｅｄ ｔｏ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｉｎ ａｎｏｘｉｃ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌ [ Ｊ] .

Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０２１ꎬ５５(２２):１５４８４－１５４９４.
[８６] Ｍａ ＲꎬＳｈｅｎ Ｊ ＬꎬＷｕ Ｊ Ｓꎬｅｔ ａｌ. Ｉｍｐａｃｔ ｏｆ ａｇｒｏｎｏｍｉｃ ｐｒａｃｔｉｃｅｓ ｏｎ ａｒｓｅｎｉｃ ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ ｉｎ ｒｉｃｅ ｇｒａｉｎ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎꎬ

２０１４ꎬ１９４:２１７－２２３.
[８７] Ｘｕ Ｘ ＷꎬＷａｎｇ ＰꎬＺｈａｎｇ Ｊꎬ ｅｔ ａｌ. Ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｓｕｌｆａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｄｅｃｒｅａｓｅｓ ａｒｓｅｎｉｃ ｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｉｎ ｆｌｏｏｄｅｄ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ ｗｉｔｈ ｈｉｇｈ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｆｏｒ

ｍｉｃｒｏｂｉａｌ Ｆｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎꎬ２０１９ꎬ２５１:９５２－９６０.
[８８] Ｚｈａｏ Ｆ ＪꎬＴａｎｇ ＺꎬＳｏｎｇ Ｊ Ｊꎬｅｔ ａｌ. Ｔｏｘｉｃ ｍｅｔａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔａｌｌｏｉｄｓ:ｕｐｔａｋｅꎬｔｒａｎｓｐｏｒｔꎬｄｅｔｏｘｉｆｉｃａｔｉｏｎꎬｐｈｙｔｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎꎬａｎｄ ｃｒｏｐ ｉｍｐｒｏｖｅｍｅｎｔ ｆｏｒ ｓａｆｅｒ

ｆｏｏｄ[Ｊ] . Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ Ｐｌａｎｔꎬ２０２２ꎬ１５(１):２７－４４.
[８９] Ｍａ Ｊ ＦꎬＹａｍａｊｉ ＮꎬＭｉｔａｎｉ Ｎꎬｅｔ ａｌ. Ｔｒａｎｓｐｏｒｔｅｒｓ ｏｆ ａｒｓｅｎｉｔｅ ｉｎ ｒｉｃｅ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｒｏｌｅ ｉｎ ａｒｓｅｎｉｃ ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｉｎ ｒｉｃｅ ｇｒａｉｎ[ Ｊ] . Ｐｒｏｃ Ｎａｔｌ Ａｃａｄ Ｓｃｉ

ＵＳＡꎬ２００８ꎬ１０５(２９):９９３１－９９３５.
[９０] Ｙｕ Ｈ ＹꎬＷａｎｇ Ｘ ＱꎬＬｉ Ｆ Ｂꎬｅｔ ａｌ. Ａｒｓｅｎｉｃ ｍｏｂｉｌｉｔｙ ａｎｄ ｂｉｏａｖａｉｌａｂｉｌｉｔｙ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌ ｕｎｄｅｒ ｉｒｏｎ ｃｏｍｐｏｕｎｄ ａｍｅｎｄｍｅｎｔｓ ａｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｇｒｏｗｔｈ ｓｔａｇｅｓ

ｏｆ ｒｉｃｅ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎꎬ２０１７ꎬ２２４:１３６－１４７.
[９１] Ｌｉｕ Ｗ ＪꎬＺｈｕ Ｙ ＧꎬＨｕ Ｙꎬｅｔ ａｌ. Ａｒｓｅｎｉｃ ｓｅｑｕｅｓｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｉｒｏｎ ｐｌａｑｕｅꎬｉｔｓ ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ ｉｎ ｍａｔｕｒｅ ｒｉｃｅ ｐｌａｎｔｓ(Ｏｒｙｚａｓａｔｉｖａ Ｌ.)[Ｊ] .

Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２００６ꎬ４０(１８):５７３０－５７３６.
[９２] Ｔａｎｇ Ｍ ＳꎬＬｖ Ｚ ＹꎬＷａｎｇ Ｊ Ｙꎬｅｔ ａｌ. Ｉｒｏｎ￣ｂａｓｅｄ ｎａｎｏｍａｔｅｒｉａｌｓ ｅｎｈａｎｃｅ ｒｉｃｅ ｇｒｏｗｔｈ ａｎｄ ｌｉｍｉｔ ｇｒａｉｎ ａｒｓｅｎｉｃ ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｖｉａ ｉｒｏｎ ｐｌａｑｕｅ ｆｏｒｍａｔｉｏｎ

ａｎｄ ｒｈｉｚｏｓｐｈｅｒｅ ｍｏｄｕｌａｔｉｏｎ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ＆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙꎬ２０２６ꎬ６０(１３):１０２６３－１０２７３.
[９３] Ｘｕ Ｘ ＷꎬＣｈｅｎ ＣꎬＷａｎｇ Ｐꎬｅｔ ａｌ. Ｃｏｎｔｒｏｌ ｏｆ ａｒｓｅｎｉｃ ｍｏｂｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｉｎ ｐａｄｄｙ ｓｏｉｌｓ ｂｙ ｍａｎｇａｎｅｓｅ ａｎｄ ｉｒｏｎ ｏｘｉｄｅｓ[ Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎꎬ

２０１７ꎬ２３１:３７－４７.
[９４] Ｑｉｕ Ｂ ＢꎬＴａｏ Ｘ ＤꎬＷａｎｇ Ｈꎬｅｔ ａｌ. Ｂｉｏｃｈａｒ ａｓ ａ ｌｏｗ￣ｃｏｓｔ ａｄｓｏｒｂｅｎｔ ｆｏｒ ａｑｕｅｏｕｓ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｒｅｍｏｖａｌ:ａ ｒｅｖｉｅｗ[ Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ａｎａｌｙｔｉｃａｌ ａｎｄ

Ａｐｐｌｉｅｄ Ｐｙｒｏｌｙｓｉｓꎬ２０２１ꎬ１５５:１０５０８１.
[９５] Ｚｈａｎｇ ＷꎬＣｈｏ ＹꎬＶｉｔｈａｎａｇｅ Ｍꎬｅｔ ａｌ. Ａｒｓｅｎｉｃ ｒｅｍｏｖａｌ ｆｒｏｍ ｗａｔｅｒ ａｎｄ ｓｏｉｌｓ ｕｓｉｎｇ ｐｒｉｓｔｉｎｅ ａｎｄ ｍｏｄｉｆｉｅｄ ｂｉｏｃｈａｒｓ[Ｊ] . Ｂｉｏｃｈａｒꎬ２０２２ꎬ４(１):５５.
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陈川ꎬ南京农业大学副教授ꎮ 主要从事稻田砷生物地球化学循环与调控研究ꎬ采用微生物分子、生态

学等方法ꎬ阐明了稻田土壤砷甲基化和脱甲基的关键厌氧微生物类群及其驱动机制ꎬ以第一或通信作

者在 ＰＮＡＳ、ＩＳＭＥＪ、Ｅｎｖｉｒｏｎ Ｓｃｉ Ｔｅｃｈｎｏｌ、Ｓｏｉｌ Ｂｉｏｌ Ｂｉｏｃｈｅｍ 等杂志发表 ＳＣＩ 论文 １４ 篇ꎮ 主持国家自然科

学基金面上和青年项目ꎮ 入选“中国科协青年人才托举工程”(２０２２ 年)ꎬ获中国土壤学会优秀青年学

者奖(２０２４ 年)、江苏省科学技术一等奖(６ / ９ꎬ２０２４ 年)ꎮ 担任中国土壤学会土壤修复专业委员会秘书

委员、江苏省土壤学会教育工作 /专业委员会副主任、Ａｐｐｌｉｅｄ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ 客座编辑等学术任职ꎮ
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