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　 　 摘要:　 通过持续淹水种植典型挺水植物香蒲(Ｔｙｐｈａ ａｎｇｕｓｔｉｆｏｌｉａ Ｌ.)的模拟湿地生境盆栽试验ꎬ探究外源砷

(Ａｓ)污染土壤在不同时间内微环境因子[溶解氧含量(ＤＯ)、氧化还原电位(Ｅｈ)、电导率(ＥＣ)和 ｐＨ 值]的变化规

律及砷形态转化的过程和影响因素ꎬ并评估对应的环境风险ꎮ 结果表明ꎬ土壤微环境因子对不同处理时间的响应

存在差异ꎬ随着试验时间延长土壤 ＤＯ 值、Ｅｈ值均表现出先降低后升高的趋势ꎻ土壤酸碱度趋于中性ꎬ且不同处理间

没有显著差异ꎻ土壤电导率逐渐上升ꎮ 随着淹水时间的延长ꎬ非专性吸附态 Ａｓ(Ｆ１)及残渣态 Ａｓ(Ｆ５)含量均不断

减少ꎬ晶型铁铝氧化物结合态 Ａｓ(Ｆ４)不断增加ꎬ由生物有效态向非生物有效态转化ꎬ基本趋于稳定ꎮ 土壤微环境

因子对土壤 Ａｓ 结合态的影响是多方向的ꎬ同一微环境因子对不同结合态具有不同相关性ꎬ且存在较大差异ꎬＥｈ、
ＤＯ 及 ｐＨ 均对土壤中 Ａｓ 的转化具有重要贡献ꎮ 随着试验时间加长ꎬ土壤中 Ａｓ 的环境风险表现出先大幅降低后小

幅增加的趋势ꎬ中后期总体处于中低环境风险状态ꎮ
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　 　 近年来ꎬ砷(Ａｓ)污染给中国湖泊、河流、水库

等地表水环境安全带来严重威胁[１￣３] ꎬ诸如湘江、
沘江、大沙河、阳宗海、大屯海、柴石滩等湖泊、河
流水体先后因砷污染问题而被广泛关注[４￣５] ꎮ 尽

管经过多年治理部分湖泊水体砷污染得到有效控

制ꎬ但有研究结果表明ꎬ湖泊和河流底泥砷的大量

累积依然存在不可忽视的二次污染风险[６￣７] ꎮ 挺

水植物是湖滨湿地的重要组成部分ꎬ在拦截陆源

污染、净化湖泊水质等方面发挥着重要作用[８] ꎮ
湖滨湿地季节性水位涨落和风浪干扰导致其氧化

还原电位交替变化频繁[９] ꎬ其不仅是湿地植物生

长及营养吸收分配的主要影响因子[１０￣１１] ꎬ亦是引

发湖滨湿地重金属形态转化的重要因素[１２] ꎮ 外源

砷进入土壤后ꎬ一小部分溶解在土壤溶液中ꎬ一部

分吸附在土壤胶体上ꎬ大部分转化为难溶性砷化

物[１３]ꎮ 根据生物可利用的难易程度ꎬ砷在土壤中的

结合形态可分为水溶态砷(溶解在土壤溶液中)、交
换态砷(吸附于土壤表面交换点上)和难溶态砷(被
土壤胶体吸附ꎬ并与铁、铝、钙等离子结合形成难溶

性砷酸盐) [１４]ꎮ 一般而言ꎬ在土壤酸碱度和氧化还

原条件变化影响下ꎬ土壤中 Ａｓ 会在易溶性和难溶性

砷化合物之间相互转化[１５]ꎬ是一个动态过程ꎮ 当前

沉积物￣水界面附近是砷在环境中迁移转化研究的

重点区域ꎬ研究主要集中在河流湖泊和近海海域原

位沉积物 Ａｓ 存在的形态及风险评价[１６￣１７]、不同介

质对砷生物化学行为的影响[１８] 及土壤￣水稻体系中

砷的迁移转化[１９]ꎮ 但针对湿地生境下不同砷污染

土壤中 Ａｓ 形态动态变化与微环境因子的耦合关系

及相应的生态风险ꎬ鲜有研究报道ꎮ 由于湖滨湿地

底泥砷的赋存形态直接决定其毒性效应和生态风

险ꎬ本研究通过盆栽试验模拟湿地生境ꎬ探析长期淹

水种植典型湿地植物香蒲(Ｔｙｐｈａ ａｎｇｕｓｔｉｆｏｌｉａ Ｌ.)情
况下ꎬ不同处理时间土壤微环境因子[溶解氧含量

(ＤＯ)、氧化还原电位(Ｅｈ)、电导率(ＥＣ)和 ｐＨ]变

化规律及土壤中砷形态转化过程ꎬ以期为砷污染湖

泊的生态修复提供理论参考ꎮ

１　 材料与方法

１.１　 试验材料

土壤来源于昆明市海拔１ ９００ ｍ 处的低洼地段表

层(０~２０ ｃｍ)土壤ꎬ土壤类型为红壤ꎮ 土壤样品采回

后自然阴干ꎬ敲碎、磨细后过 ４ ｍｍ 筛备用ꎮ 土壤基本

性质:酸碱度(ｐＨ 值) ３􀆰 ９７ꎬ总砷(Ｔ￣Ａｓ)含量 ８􀆰 ３９
ｍｇ / ｋｇꎬ不同结合态 Ａｓ[非专性吸附态(Ｆ１)、专性吸

附态(Ｆ２)、不定型铁铝氧化物结合态(Ｆ３)、晶型铁铝

氧化物结合态(Ｆ４)和残渣态(Ｆ５) [２０] 含量分别为

１􀆰 ２９ ｍｇ / ｋｇ、１􀆰 １９ ｍｇ / ｋｇ、０􀆰 ７６ ｍｇ / ｋｇ、５􀆰 ４０ ｍｇ / ｋｇ、
２􀆰 ２７ ｍｇ / ｋｇꎬ有机质(ＴＯＣ)含量 １􀆰 ８４ ｇ / ｋｇꎬ总磷(Ｔ￣
Ｐ)含量 ０􀆰 ５７ ｇ / ｋｇꎬ总钙(Ｔ￣Ｃａ)含量 ２􀆰 ８６ ｇ / ｋｇꎮ 土壤

污染物含量限值参考«土壤环境质量农用地土壤污染

风险管控标准(试行)» [２１](农用地土壤酸碱度(ｐＨ
值)≤５􀆰 ５ꎬ总砷(Ｔ￣Ａｓ)含量限值为 ４０ ｍｇ / ｋｇ)判别ꎮ

供试植物为狭叶香蒲ꎬ为多年生水生或沼生草

本ꎬ是典型的湿地挺水植物ꎮ 狭叶香蒲取自云南省

昆明市泛亚苗圃基地ꎬ选取当年生高度一致(株高

约 ３５ ｃｍ)、长势良好的萌生苗作为供试材料ꎮ
１.２　 盆栽试验

采用盆栽试验模拟湿生环境ꎮ 盆栽装置为无盖

黑色聚乙烯塑胶桶(高 ３２ ｃｍꎬ口径 ４８ ｃｍꎬ底径 ３２
ｃｍ)ꎬ每桶装入 １０ ｋｇ 干土和 １０ Ｌ 纯净水ꎮ 通过外

源添加Ｎａ２ＨＡｓＯ４􀅰７Ｈ２Ｏ的方式设置 ５ 个不同含量

的砷 污 染 处 理: ０ ｍｇ / ｋｇ ( ＣＫ )、 ５０ ｍｇ / ｋｇ、 １００
ｍｇ / ｋｇ、２００ ｍｇ / ｋｇ、４００ ｍｇ / ｋｇ Ａｓ５＋ꎮ 每个处理 ３ 次

重复ꎮ 加入Ｎａ２ＨＡｓＯ４􀅰７Ｈ２Ｏ溶液ꎬ使土壤成黏稠

状ꎬ充分混匀ꎬ自然放置平衡 ７ ｄ 后用于试验ꎮ
盆栽试验在西南林业大学露天试验区进行ꎬ试

验区内环境条件为自然状态ꎬ无人为干扰ꎮ 该地区

属北亚热带低纬高原山地季风气候ꎬ气候温和ꎬ年平

均气温 １５ ℃ꎬ年降水量 １ ４５０ ｍｍꎮ 于 ２０１７ 年 ４ 月

初移栽香蒲幼苗ꎬ每个盆栽装置中等间距移栽 ６ 株

香蒲幼苗并统一添加等量园林复合基肥 (Ｎ ∶
Ｐ ２Ｏ５ ∶ Ｋ２Ｏ＝ １６ ∶ １６ ∶ １６)ꎬ试验期间保障水肥条件
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一致ꎬ保持试验装置处于相同淹水状态ꎮ 分别在植

株移栽后第 ５０ ｄ、第 １００ ｄ、第 ２００ ｄ 采集土壤样品ꎬ
测定土壤总砷(Ｔ￣Ａｓ)及各结合态 Ａｓ 含量ꎮ
１.３　 分析测定方法

于不同时间将每盆土壤自然风干ꎬ去除根系ꎬ敲
碎混匀过 １４９ ｍｍ 筛ꎬ密封保存备用ꎮ 土壤基本理化

性质测定采用常规方法[２２]:土壤有机质(ＴＯＣ)含量

采用重铬酸钾法测定ꎬ总磷含量采用钼梯抗紫外分光

光度法测定ꎬ总钙含量用 ＦＰ６４１０ 型火焰光度计测定ꎮ
土壤微环境因子 ｐＨ 值采用酸度计(雷磁 ＰＨＳ￣３Ｃ)测
定(水土质量比２.５ ∶ １􀆰 ０)ꎮ 溶解氧含量(ＤＯ)、氧化

还原电位(Ｅｈ)、电导率(ＥＣ)利用自制土壤垂直 ＰＶＣ
采样管采集土壤鲜样品ꎬ剔除植物根系残体后混匀样

品ꎬ按照水土比３ ∶ １(９０ ｍｌ 去离子水与 ３０ ｇ 混匀土

壤样品) 混合均匀后ꎬ及时用 ＨＡＣＨ 便携式仪器

(ＨＱ４０ｄ)测定ꎮ
风干土壤样品砷含量测定:总砷含量采用王水

(ＨＮＯ３和 ＨＣｌ 体积比为 ３ ∶ １)消解提取(ＨＪ ６８０￣
２０１３)法测定ꎬ结合态砷含量采用 Ｗｅｎｚｅｌ 等[２３] 报道

的连续五步提取法(Ｓｅｑｕｅｎｔｉａｌ ｅｘｔｒａｃｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｄｕｒｅꎬ
ＳＥＰ)测定ꎮ 其中ꎬ非专性吸附态、专性吸附态砷在土

壤中具有较高的活性ꎬ为生物有效态砷ꎻ后 ３ 种结合

态砷的生物可利用性较低ꎬ在土壤中较为稳定ꎬ为非

生物有效态砷ꎮ 所有样品测定过程中均设置空白对

照和重复ꎬ所有砷含量均使用 ＡＦＳ￣８１０ 双道氢化物发

生原子荧光分光光度计(北京吉天公司产品)测定ꎮ
１.４　 数据统计与分析

应用 ＳＰＳＳ ２１.０ 软件对土壤微环境因子(溶解

氧含量、氧化还原电位、电导率、ｐＨ 值)、各结合态

砷及总砷含量等指标进行单因素方差分析(Ｏｎｅ￣ｗａｙ
ＡＮＶＯＡ)ꎬ差异显著性水平设定为 α ＝ ０. ０５ꎮ 用

Ｐｅａｒｓｏｎ 法对土壤微环境因子与结合态砷和总砷含

量进行相关分析ꎬ借助 Ｃａｎｏｃｏ ４.５ 进行蒙特卡罗置

换检验(Ｍｏｎｔｅ Ｃａｒｌｏ ｐｅｒｍｕｔａｔｉｏｎ ｔｅｓｔ)ꎮ 采用 Ｏｒｉｇｉｎ
２０１８ 软件绘图ꎮ

采用风险评价编码法(ＲＡＣ)对土壤中砷的生态

风险进行评价ꎮ ＲＡＣ 法中将非专性吸附和专性吸附

态砷之和(Ｆ１＋Ｆ２)视为砷的有效部分ꎬ通过计算该部

分砷总量的比例ꎬ评价沉积物中砷的有效性ꎬ进而对

其环境风险进行评价ꎮ 根据有效部分所占比例将其

环境风险分为 ５ 个等级:<１％为无风险ꎻ１％~１０％为

低风险ꎻ１１％~ ３０％为中等风险ꎻ３１％~ ５０％为高风

险ꎻ>５０％为极高风险[２４]ꎮ

２　 结果与分析

２.１　 不同含量砷污染土壤微环境因子变化特征

从图 １ 可知ꎬ砷污染处理 ５０ ｄ 时土壤 ＤＯ 值随土

壤中砷(Ａｓ５＋)含量的升高呈下降趋势ꎬ氧化还原电位

(Ｅｈ)变化不大ꎻ随着土壤中外源砷含量的增加ꎬ１００ ｄ
时土壤 ＤＯ 值与 Ｅｈ值逐渐降低ꎬ２００ ｄ 时土壤 ＤＯ 值

与 Ｅｈ值表现出先增加后降低的趋势ꎮ 不同处理时间

下土壤 ＤＯ 值和氧化还原电位均存在差异ꎬ５０ ｄ 时最

高ꎻ１００ ｄ 时 ＤＯ 值和 Ｅｈ值分别为 ０ ｄ 时的 ３５ 分之一

和 ５ 分之一ꎬ其溶解氧含量较低ꎬ土壤处于还原状态ꎻ
２００ ｄ 时ꎬＤＯ 值和 Ｅｈ值较 １００ ｄ 时平均上升 ５ 倍和 ２
倍ꎬ土壤由还原状态转变为氧化状态ꎮ 不同含量砷污

染条件下ꎬ土壤 ＥＣ 值在处理 ５０ ｄ、１００ ｄ 时变化不大ꎻ
２００ ｄ 时高含量砷(Ａｓ５＋含量≥１００ ｍｇ / ｋｇ)污染处理

土壤 ＥＣ 值高于低含量(Ａｓ５＋含量≤５０ ｍｇ / ｋｇ)处理ꎬ
且差异显著ꎻ随着时间的延长ꎬ各处理的土壤 ＥＣ 值

均逐渐上升ꎬ可电离盐类含量不断增加ꎮ 不同处理时

间下土壤 ｐＨ 值则无明显变化ꎬ在 ７􀆰 ２４ 至 ７􀆰 ５４ 之间

波动ꎬ土壤酸碱度呈中性ꎮ
２.２　 不同含量砷污染土壤中各形态砷的分布

不同处理时间土壤总砷(Ｔ￣Ａｓ)及各结合态砷

含量见表 １ꎮ 随着处理时间的延长ꎬ各含量砷污染

处理土壤 Ｔ￣Ａｓ 含量均逐渐下降ꎻＦ１ 和 Ｆ５ 的含量在

各含量砷处理中亦均呈下降趋势ꎬ２００ ｄ 时较 ５０ ｄ
时分别减少７３％~ ９８％、７６％~ ８６％ꎻＦ２ 含量在不同

处理时间表现出的规律为:５０ ｄ>２００ ｄ>１００ ｄꎻＦ３、
Ｆ４ 含量ꎬ随着时间的延长ꎬ基本呈现先增加后降低

的趋势ꎬ但 ４００ ｍｇ / ｋｇ Ａｓ５＋处理下 ２００ ｄ 时 Ｆ４ 含量

是 １００ ｄ 时的 ３.８ 倍ꎮ 在不同含量砷污染下ꎬ不同结

合态砷含量间差异显著ꎬ不同处理时间各形态占比

亦存在差异ꎮ ５０ ｄ 时除 ４００ ｍｇ / ｋｇ含量处理下 Ｆ２
占比最大达到 ３９％外ꎬ其余各含量处理下 Ｆ５ 占比

均最大(达到３８％~９８％)ꎬＦ２、Ｆ４ 占比其次(分别为

２５％、１９％)ꎬＦ３ 及 Ｆ１ 最少ꎮ １００ ｄ 时同样除 ４００
ｍｇ / ｋｇ含量处理下 Ｆ３ 占比达到 ８０％外ꎬ其余各处理

Ｆ４ 占比均最大(达到 ４５％ ~ ６８％)ꎬＦ３ 其次(３３％)ꎬ
Ｆ５ 占比较 ５０ ｄ 时迅速降低ꎬ降幅达到７１％~ ８４％ꎮ
２００ ｄ 时ꎬＦ４ 占比最大ꎬＦ２ 最小ꎻ在０~ １００ ｍｇ / ｋｇ砷
处理下Ｆ４>Ｆ５>Ｆ３>Ｆ２ꎻ在 ２００ ｍｇ / ｋｇ、４００ ｍｇ / ｋｇ砷处

理下 Ｆ３ 小于 Ｆ４ꎬ大于 Ｆ２ 及 Ｆ３ꎮ
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不同字母表示同一时间不同含量砷处理间差异显著(Ｐ<０.０５)ꎮ
图 １　 不同含量砷污染土壤微环境因子的变化

Ｆｉｇ.１　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｍｉｃｒｏｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ ｆａｃｔｏｒｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ａｒｓｅｎｉｃ￣ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ

表 １　 不同含量砷污染土壤中各结合态砷及总砷的含量

Ｔａｂｌｅ １　 Ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｏｆ ｂｏｕｎｄ ａｒｓｅｎｉｃ ａｎｄ ｔｏｔａｌ ａｒｓｅｎｉｃ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ａｒｓｅｎｉｃ￣ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ

时间(ｄ) Ａｓ５＋污染处理含量
(ｍｇ / ｋｇ)

不同结合态砷含量 (ｍｇ / ｋｇ)

Ｆ１ Ｆ２ Ｆ３ Ｆ４ Ｆ５
总砷含量
(ｍｇ / ｋｇ)

５０ ＣＫ ０.９０±０.０５ｃ ０.７２±０.０４ｄ １.１２±０.０８ｃ ４.４９±０.２１ｄ １１.４０±１.８３ｅ １８.６４±１.７９ｅ
５０ ０.４４±０.０４ｅ １７.７２±１.３８ｃ １.７０±０.４７ｃ １０.３３±０.３５ｃ ３５.０２±３.７６ｄ ６５.１９±２.５４ｄ
１００ ０.６４±０.０１ｄ １６.６９±１.６５ｃ １.９０±０.２０ｃ １２.８０±０.０８ｃ ４７.６２±５.９９ｃ ７９.６５±７.７５ｃ
２００ ９.９６±０.０６ｂ ７３.８７±０.４５ｂ １０.３７±０.４７ｂ ４９.７３±２.１５ｂ ８９.３０±１.８５ｂ ２３３.２２±１.２８ｂ
４００ ２０.３７±０.０８ａ １８５.６７±８.３７ａ ２５.９５±１.７８ａ ９３.４９±３.７４ａ １５１.２７±１０.２０ａ ４３０.２４±１３.１ａ

１００ ＣＫ ０.１２±０.０６ｃ ０.４５±０.０２ｅ １.９３±０.０１ｅ １０.６８±０.１２ｄ ２.５５±０.１２ｅ １５.５０±０.０３ｄ
５０ ０.２１±０.０９ｃ １.７４±０.０８ｄ ７.０２±０.０１ｄ ３３.６５±１.１０ｃ ５.６４±０.６２ｄ ５１.３７±０.９０ｃ
１００ ０.１２±０ｃ ４.８７±０.０３ｃ １６.９１±０.１６ｃ ３６.４６±１.０７ｃ １２.３５±１.２９ｃ ５４.４０±５.６２ｃ
２００ ０.９３±０.０１ａ １６.８９±０.１６ａ ５６.６７±０.５１ｂ ７４.１５±１.６７ａ １５.８５±１.７７ｂ １６４.４９±３.７８ｂ
４００ ０.８３±０ｂ ５.８９±０.２６ｂ ３２１.５４±４.８５ａ ５４.０１±３.７４ｂ ２０.８６±０.８３ａ ３９１.９２±１４.５５ａ

２００ ＣＫ ０.０１±０ｃ ０.８４±０.０１ｅ １.６６±０.０８ｄ ７.４５±０.５０ｅ ２.２６±０ｄ １０.５５±０.２３ｄ
５０ ０.０２±０ｃ ２.８４±０.０３ｄ ５.５９±０.１５ｃ ２９.６１±０.１８ｄ ６.４６±０.７ｃ ２２.３１±０.０７ｃ
１００ ０.０１±０ｃ ４.７９±０.１９ｃ ５.４０±０.４５ｃ ４２.００±０.３２ｃ １１.３２±０.３０ｂ ３１.９４±１.７０ｃ
２００ ０.１６±０ｂ ９.１１±０.２１ｂ １４.６０±１.８０ｂ ６８.０３±１.８５ｂ １２.４５±０.６６ｂ １２８.９７±０.２１ｂ
４００ ５.５２±０.０４ａ ６７.３２±１.５５ａ ７８.２６±２.４５ａ ２０４.２５±２.３３ａ ２２.５５±１.９９ａ ３４７.９２±１２.６１ａ

不同字母表示同一处理时间不同含量 Ａｓ５＋间差异显著(Ｐ<０.０５)ꎮ

　 　 砷污染土壤中生物有效态与非生物有效态砷分

布如图 ２ 所示ꎮ 不同处理时间下对照土壤中生物有

效态 Ａｓ 所占比例变化不大ꎮ 随着时间延长ꎬ除 ４００
ｍｇ / ｋｇ Ａｓ５＋处理外ꎬ其余各砷含量处理下生物有效

态 Ａｓ 占比变化基本表现出先降低后趋于稳定的规

律ꎬ１００ ｄ、２００ ｄ 时分别比 ５０ ｄ 时平均降低了 ７０％、

６０％ꎻ４００ ｍｇ / ｋｇ Ａｓ５＋处理下生物有效态 Ａｓ 占比则

表现出较为明显的先降后升的趋势ꎬ非生物有效态

Ａｓ 含量则相反ꎬ但 ２００ ｄ 时生物有效态 Ａｓ 占比远低

于 ５０ ｄ 时的占比ꎬ仅是其 ５０％ꎮ 总体而言ꎬ土壤中

Ａｓ 由生物有效态向非生物有效态转化ꎬ且基本趋于

稳定ꎮ
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图 ２　 不同含量砷污染土壤生物有效态砷与非生物有效态砷的变化

Ｆｉｇ.２　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｂｉｏａｖａｉｌａｂｌｅ ａｎｄ ｎｏｎ￣ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌｌｙ ｅｆｆｅｃｔｉｖｅ Ａｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ａｒｓｅｎｉｃ￣ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ

２.３　 土壤微环境因子与土壤中 Ａｓ 含量的相关性

对土壤微环境因子和各结合态砷含量进行

Ｐｅａｒｓｏｎ 相关性分析ꎮ 结果(表 ２)表明ꎬＦ５、Ｆ４ 含量

与有效态 Ａｓ(Ｆ２ 和 Ｆ１)含量均呈极显著正相关ꎻＦ２
与 Ｆ１ 含量亦呈极显著正相关ꎬ 相关系数达到

０􀆰 ９８６ꎮ ＤＯ 值与 Ｆ２、Ｆ１ 含量呈显著负相关ꎬ与 Ｆ３
含量则呈显著正相关ꎻＥｈ值与 Ｆ３ 含量呈显著负相

关ꎬ与 Ｆ４ 含量则呈显著正相关ꎻＥＣ 值与 Ｆ４ 含量呈

极显著正相关ꎬ与 Ｆ５ 含量呈显著负相关性ꎻ土壤 ｐＨ
值与 Ｆ１、Ｆ２、Ｆ５ 含量呈极显著正相关ꎮ 蒙特卡洛检

验结果显示ꎬ不同土壤微环境因子对土壤中 Ａｓ 转化

影响的贡献大小顺序为 Ｅｈ >ＤＯ>ｐＨ>ＥＣꎬ贡献率依

次是 ９８􀆰 ９％、９５􀆰 ５％、８１􀆰 ４％、５０􀆰 １％ꎮ 说明 Ｅｈ、ＤＯ
值及 ｐＨ 均对土壤中 Ａｓ 转化具有重要影响ꎬ土壤氧

化还原状况尤为重要ꎬＥＣ 值则作用不明显ꎮ

表 ２　 土壤微环境因子与各结合态砷及总砷含量之间的相关性

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｃｏｒｒｅｌａｔｉｏｎｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｓｏｉｌ ｍｉｃｒｏｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ ｆａｃｔｏｒｓ ａｎｄ Ａｓ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｆｒａｃｔｉｏｎｓꎬ ｔｏｔａｌ Ａｓ ｃｏｎｔｅｎｔ

项目　 Ｔ￣Ａｓ 含量 Ｆ１ 含量 Ｆ２ 含量 Ｆ３ 含量 Ｆ４ 含量 Ｆ５ 含量 ＤＯ 值 Ｅｈ值 ＥＣ 值 ｐＨ 值

Ｔ￣Ａｓ 含量 １.０００
Ｆ１ 含量 ０.７１１∗∗ １.０００
Ｆ２ 含量 ０.７３１∗∗ ０.９８６∗∗ １.０００
Ｆ３ 含量 ０.６２７∗∗ ￣０.０１３ ￣０.０１７ １.０００
Ｆ４ 含量 ０.７０７∗∗ ０.４３３∗∗ ０.５１１∗∗ ０.２７５ １.０００
Ｆ５ 含量 ０.６４１∗∗ ０.９４０∗∗ ０.９２５∗∗ －０.０３２ ０.２４０ １.０００
ＤＯ －０.０７７ －０.３６１∗ －０.３７４∗ ０.３３７∗ －０.０５４ －０.４４１∗∗ １.０００
Ｅｈ －０.１６６ －０.１０４ －０.０５６ －０.２９８∗ ０.２９９∗ －０.２３６ －０.４５６∗∗ １.０００
ＥＣ －０.１４４ －０.２１３ －０.１５３ －０.１９５ ０.３９８∗∗ －０.３５４∗ －０.２５１ ０.８８７ １.０００
ｐＨ ０.５２６∗∗ ０.６７１∗∗ ０.６９６∗∗ ０.０６３ ０.１６３ ０.７５９∗∗ －０.３５２∗ －０.０８１ －０.１７６ １.０００
Ｔ￣Ａｓ:总砷ꎻＦ１:非专性吸附态砷ꎻＦ２:专性吸附态砷ꎻＦ３:不定型铁铝氧化物结合态砷ꎻＦ４:晶型铁铝氧化物结合态砷ꎻＦ５:残渣态砷ꎮ ＤＯ:溶解氧
含量ꎻＥｈ:氧化还原电位ꎻＥＣ:电导率ꎮ∗∗:在 ０.０１ 水平(双侧)上极显著相关ꎻ∗:在 ０.０５ 水平(双侧)上显著相关ꎮ
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２.４　 土壤中砷的生态风险评价

采用风险评价编码法(ＲＡＣ)对土壤中砷的生

态风险进行评价ꎮ 风险评价编码法主要针对重金属

的生物有效性部分ꎬ环境风险评价更为直接[２５]ꎮ
ＲＡＣ 评价结果(图 ３)表明:不同砷污染水平与不同

处理时间下砷的环境风险均达到污染程度ꎬ且随着

外源砷添加量的增加ꎬ其风险等级越高ꎮ 随着处理

时间延长ꎬ土壤中有效态砷所占比例呈先迅速降低

后略有升高的趋势ꎮ ５０ ｄ 时ꎬ除对照处于低风险

外ꎬ５０ ｍｇ / ｋｇ和 １００ ｍｇ / ｋｇ Ａｓ５＋处理下有效态砷所占

比例分别为 ２８％、２２％ꎬ处于中等风险状态ꎻ当土壤

Ａｓ５＋含量≥２００ ｍｇ / ｋｇ时ꎬ土壤中有效态 Ａｓ 所占比

例均值高达 ４２％ꎬ处于高风险状态ꎮ １００ ｄ 时土壤

中有效态 Ａｓ 所占比例降低至１０.８％~１􀆰 ７％ꎬ较 ５０ ｄ
时下降了５４％~ ９６％ꎬ处于低风险状态ꎻ２００ ｄ 时土

壤中有效态 Ａｓ 所占比例除 ２００ ｍｇ / ｋｇ Ａｓ５＋处理外ꎬ
其他处理均较 １００ ｄ 时有所提高ꎬ但小于 ５０ ｄ 时土

壤中有效态 Ａｓ 所占比例ꎬ处于中低环境风险状态ꎮ

图 ３　 土壤中不同浓度砷污染的环境风险

Ｆｉｇ.３　 Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｒｉｓｋ ｏｆ ａｒｓｅｎｉｃ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ａｒｓｅｎｉｃ－ｃｏｎ￣
ｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ

３　 讨 论

土壤微环境因子(溶解氧含量、氧化还原电位、
电导率、ｐＨ 值)不仅是湿地植物生长及营养吸收分

配的重要影响因子[１１]ꎬ亦是引发湖滨湿地矿物元素
形态转化的重要因素[１２]ꎮ 本研究中土壤氧化还原

状况对不同处理时间的响应存在差异ꎬ可能是由于

淹水状态切断了土壤的氧气供应ꎬ且随着时间推移ꎬ
由于微生物耗氧的生物氧化还原作用ꎬ导致土壤中

的氧气被逐渐耗竭ꎮ 但植物根系成熟区皮层细胞在

长期淹水后会发生程序性死亡ꎬ溶解而形成通气组

织[２６]ꎬ由地上部向根部输送氧气以完成根系泌氧ꎮ

在处理 ５０ ｄ 时植株快速生长ꎬ促使其根系孔隙变

大ꎬ不定根数量增多[１０]ꎬ以提高根系泌氧能力ꎬ使土

壤中溶解氧含量相对较高ꎮ 处理 １００ ｄ 时滇中地区

正处于高温期ꎬ有机污染物降解和还原性无机物氧

化大量消耗氧[２７]ꎬ使土壤水溶解氧含量降低ꎬ土壤

处于还原状态ꎮ ２００ ｄ 时ꎬ气温降低ꎬ限制了耗氧活

动ꎬ此外香蒲植株枯黄ꎬ营养元素回流ꎬ促进地下长

出新根ꎬ有效地提高了香蒲根系泌氧能力ꎬ土壤中氧

含量升高ꎬ处于氧化状态ꎬＥｈ值回升ꎮ 不同处理时间

下ꎬ４００ ｍｇ / ｋｇ Ａｓ５＋处理的土壤溶解氧含量均最低ꎬ
可能与植株在高含量砷胁迫下生长缓慢、根系欠发

达有关ꎻ同时香蒲根系难以吸收利用太低含量的溶

解氧ꎬ进一步延缓了植株生长发育ꎮ 随着处理时间

延长ꎬ可电离盐类含量不断增加ꎬ出现该现象的原

因:一方面可能由于香蒲根系组织不断生长ꎬ活化了

土壤中矿物元素ꎻ另一方面可能与植物生长中后期

低水平的土壤 Ｅｈ值提高了铁锰氧化物溶解性ꎬ使土

壤中还原态锰、铁等阳离子和 Ｓ２－等阴离子含量增加

有关ꎮ 在淹水种植香蒲模拟湿地生境条件下土壤

ｐＨ 呈中性ꎬ可能与植物根系调节与土壤淹水状态有

关ꎮ
有研究结果表明在中性和碱性条件下ꎬ微生物

的甲基化作用明显[２８]ꎬ可能导致土壤中砷含量减

少ꎬ使砷对环境的毒害作用减弱ꎮ 香蒲对 Ａｓ 具有一

定富集能力[２９]ꎮ 本研究中随着时间的延长土壤 Ｔ￣
Ａｓ 不断减少ꎬ这可能是微生物甲基化及香蒲对砷吸

收积累双重作用的结果ꎮ 众多学者认为与重金属总

量相比ꎬ重金属的化学形态能更精确地反映其在环

境中的生物有效性[３０]ꎮ 本试验结果表明ꎬ不同处理

时间下ꎬ土壤中砷各结合态变化显著ꎮ 香蒲对砷的

不断吸收积累ꎬ使极易被生物吸收利用的非专性吸

附态 Ａｓ 随处理时间增加不断降低ꎮ 植物可以通过

根系作用钝化或固定土壤中的重金属[３１]ꎬ亦可以通

过根际微生物的代谢活化土壤重金属以增强植物对

重金属的吸收[３２]ꎬ例如有机酸可酸化土壤微环境促

进土壤中重金属的溶解[３３]ꎮ 本研究结果表明ꎬ残渣

态 Ａｓ 含量随植物生育期的延长ꎬ不断减少ꎬ可能与

香蒲发达的根系及根系微环境的活化有关ꎮ 随着处

理时间的延长ꎬ铁铝氧化物结合态 Ａｓ 含量增大ꎬ这
与 Ｇｕｏ 等[３４]的研究结论相一致ꎮ 在湿地环境中ꎬ外
源砷进入土壤后其形态转化是一个复杂的过程ꎬ既
存在土壤老化作用ꎬ又存在植物根系活化吸收ꎬ形成
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降低有效性与稳定性双向效应ꎮ 富含 Ｆｅ、Ａｌ 等氧化

物的红壤对砷具有较强的吸附性[３５]ꎬ导致晶型铁铝

氧化物结合态砷的含量增加ꎬ使砷逐渐向与土壤结

合更为紧密的形态转化ꎬ由生物有效态向非生物有

效态转化ꎬ其生物有效性降低ꎮ 溶解氧含量、氧化还

原电位条件不仅是驱动土壤砷释放的原因ꎬ而且是

影响 Ａｓ 形态转变的关键因子ꎮ 有研究者发现溶解

氧含量下降后ꎬ土壤处于厌氧状态ꎬ砷的溶解度升

高[３６]ꎬ有效态 Ａｓ 增加ꎮ 土壤在富氧条件下易形成

铁锰氧化物ꎬ有利于铁铝氧化物结合态 Ａｓ 的形成ꎮ
氧化还原电位可以通过影响环境中有关化合物的溶

解性来影响砷的释放ꎬ本研究中通过蒙特卡洛检验

发现土壤氧化还原条件对土壤中 Ａｓ 转化的贡献尤

为重要ꎮ 在本试验中ꎬ晶型铁铝氧化物结合态 Ａｓ 与
不定型铁铝氧化物结合态 Ａｓ 含量随时间延长ꎬ呈先

增加后降低的趋势ꎬ这可能与香蒲根表面铁膜的形

成与退化有关ꎮ 郭伟等[３７]研究发现ꎬ分蘖期水稻根

表铁膜成为根际砷的富集库ꎮ 杨文弢等[３０] 指出不

同厚度和处于不同老化程度的铁氧化物膜在一定条

件下可以改变污染物的活性ꎮ 在根表铁膜的作用

下ꎬ香蒲根系对根际土壤砷活性的影响主要发生在

生长的中前期ꎬ处理 １００ ｄ 时香蒲根系铁膜大量形

成ꎬ促使铁铝氧化物结合态 Ａｓ 增多ꎬ处理 ２００ ｄ 时

随着植株根表铁膜脱落ꎬ铁铝氧化物结合态 Ａｓ 含量

降低ꎮ ｐＨ 对土壤中 Ａｓ 的转化亦具有重要贡献ꎬｐＨ
值的变化会影响 Ａｓ 的赋存形态ꎬ土壤中 Ａｓ 存在形

式以阴离子为主ꎬ土壤 ｐＨ 值的变化会影响土壤中

砷的吸附和解吸[１５]ꎬ土壤酸碱度稳定于中性ꎬ有效

态 Ａｓ 处于较低水平ꎬ生物有效性亦趋于稳定ꎮ Ｈｏｎ￣
ｍａ 等[３２]研究结果表明 ｐＨ 值与土壤中 Ａｓ 的移动性

具有显著正相关性ꎬ与本试验中土壤 ｐＨ 值与砷结

合态(Ｆ１、Ｆ２)呈极显著正相关的结论相符ꎮ 本试验

仅对影响湿地生境中砷形态变化的主要微环境因子

进行了分析ꎬ具体机理有待进一步研究ꎮ
长期淹水使土壤中的重金属氧化态含量增高ꎬ

溶解性和移动性增强ꎬ生态风险增大ꎮ 香蒲对有效

态砷(Ｆ１ 与 Ｆ２)的吸收ꎬ有效降低了有效态砷含量ꎮ
处理 １００ ｄ 时环境风险基本处于低风险状态ꎬ这可

能与香蒲根系对养分和砷的吸收较快[３８] 及土壤老

化双重作用有关ꎻ处理 ２００ ｄ 时环境风险上升至中

低风险ꎬ这可能由于植物茎叶凋落、营养回流造成

的ꎮ 试验结果表明ꎬ随着砷污染程度的增大ꎬ其风险

等级也越高ꎬ说明砷在土壤中的迁移能力和生物有

效性与砷的总量及其存在形态有较大的关系[２９]ꎬ这
与许仙菊等[３９] 研究结果相近ꎮ 因此ꎬ研究土壤中

Ａｓ 的迁移转化规律需综合考虑各方面影响因子ꎬ动
态评估可被生物直接利用的部分重金属带来的环境

风险ꎬ使土壤评价、治理更具科学性ꎮ 湖滨湿地中以

氧化还原电位为代表的微环境因子的频繁变化[４０]ꎬ
以及不同物候期湿地植物及其复杂根际的根际作用

差异ꎬ使湖滨湿地的赋存形态变化过程和机制更加

复杂ꎬ因此需要精准的因子控制试验和野外验证以

厘清湖滨湿地 Ａｓ 的赋存形态变化过程和机制ꎮ
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