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摘  要： 本文综述了国内外 As污染土壤生物挥发研究的最新进展。介绍了 As的生物地球化学循环过程，分析了微生

物形成挥发性 As化合物的机理以及影响因素，探讨了采用生物挥发修复 As 污染土壤的可能性，最后展望了 As污染土壤生

物挥发研究的未来。 
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在许多行业中 As化合物曾被广泛应用，如用作杀

虫剂、除草剂、防腐剂和添加剂等[1-3]。在矿产的开采

加工过程中也有大量的 As残留到土壤中[4]，因此，世

界范围内的土壤 As污染普遍存在。由于 As污染物在
土壤中的残留及其毒副作用严重威胁着人类的健康
[5-7]，导致土壤 As 污染对环境的影响受到人们极大的
关注。土壤 As污染的检测和控制就一直是学术界研究
的热点问题之一[8-9]。 
在金属污染土壤的生物修复技术中，除了应用超

积累植物吸收富集金属外，利用植物、微生物将金属

转化为沸点较低的有机化合物挥发到大气中从而去除

土壤中的金属也逐渐引起了人们的重视。如 Terry[10]

等利用微生物和植物的作用，将环境中的 Se转化为生
物毒性较低的气态形式 (二甲基硒和二甲基二硒)，直
接或通过植物的组织挥发到大气中。Meagher[11]等将细

菌体内的 Hg 还原酶基因转入芥子科植物 Arabidopsis
后，得到的转基因植物能耐受、吸收土壤环境中的 Hg，
并将 Hg2+还原成 Hg0后挥发进入大气。土壤中 As也可
以转变为气态的 As，在多个圈层中迁移和转化，因此，
As的生物挥发也成为潜在的土壤As污染修复技术之一。 

 
1  砷生物地球化学循环中生物挥发的作用 

 
自然界中存在着一个在土壤、水和大气中无机 As

和有机 As 之间的生物地球化学循环。土壤环境中 As
的循环主要包括：大气 As沉降，火山海洋等地质活动
及微生物对 As的气化向大气释放 As，植物对 As的同
化和回归，雨水淋洗，矿物风化，工农业释放等[12]。 

 
 
 
 
 

Mackenzie 等[13]估计因微生物作用而挥发到大气中的

As每年有 2.1 × l07 kg。在土壤中 As主要以无机 As和
有机 As 这两种形态存在。在氧化和碱性条件下，As
主要以 As (V) 的形式存在，并强烈地吸附在腐殖质和

铁锰氧化物或氢氧化物的表面上。在还原和酸性条件

下，As主要以 As (III) 的形式存在[14]。土壤中 As (III)
与 As (V) 之间可以发生转化，亚砷酸氧化成砷酸的过

程也与土壤微生物有关系[12, 15-16]。As的生物挥发很早
就为人们所认识，早在 20 世纪 30 年代，许多装饰了
含As化合物墙纸的房间发生了系列中毒案件，Gosio[17]

首先发现并确定了在墙纸上生长的曲霉 (Aspergillus) 
和青霉 (Penicilluium) 能够将砷化物转化为一种剧毒
的大蒜味道的气体 (Gosio气体)。1945年，Challenger
等[17-18]证实了微生物可以通过一系列生物甲基化反应

将无机As最终转化为挥发性的Gosio气体—三甲基砷 
(trimethylarsine, TMA)。随着研究的不断深入，越来越
多的可以挥发 As 的微生物被发现，包括甲烷杆菌 
(Methanobacterium)、脱硫弧菌 (Desulfovibrio), 假丝酵
母 (Candida)，曲霉 (Asper- gillus)、镰刀霉 (Fusarium)、
帚霉 (Sxopulariopsis)、拟青霉 (Paecilomyces)[5, 6]，现

代的研究主要涉及到 Candida Humicola，Gliocladium 
roseum和 Penicillium sp. 这 3种真菌[19-20]。研究表明，

As甲基化不仅存在于土壤中，也存在于底泥和水体中。
同时土壤中还存在脱甲基的微生物[21]，可以将甲基化

的有机 As脱甲基成为无机 As。 
在微生物作用下，无机 As可以被转化为毒性较低

的一甲基砷酸 (monomethylarsonic acid, MMAA)、二 
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甲基砷酸(dimethylarsinic acid, DMAA)和三甲基砷氧 
(trimethylarsine oxide, TMAO)以及无毒的芳香族化合
物 arsenocholine (AsC) 和 arsenobetaine (AsB) [12,22-23]。

甲基砷酸可以在某些微生物的作用下分别转化为砷化

氢的甲基化衍生物一甲基砷  (monomethy-larsine, 
MMA)、二甲基砷(dimethylarsine, DMA)和三甲基砷
(trimethylarsine, TMA)[10,22,24]。甲基砷的沸点较低 (表
1) [24]，很容易挥发进入到大气中。在大气中，甲基砷

又被逐渐氧化成为甲基砷酸，随着降水过程回到土壤

中，完成 As在土壤和大气中的循环。同时，某些微生
物也可以直接将无机 As 转化为砷化氢挥发到大气中
[23]，然后氧化成为无机 As而再次回到土壤，但砷化氢

的挥发量极低，一般认为挥发性 As以 TMA为主[12]。

As在土壤与大气中的生物地球化学循环见图 1 [23]。 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

2  微生物挥发砷的机理 
 
As 的毒性主要取决于其形态，一般认为 As 的毒

性顺序为 [12,22]：砷化氢及其衍生物＞无机亚砷酸盐

〔As(Ⅲ)〕＞无机砷酸盐〔As(Ⅴ)〕＞有机 3价 As化
合物＞有机 5 价 As 化合物＞As元素。甲基砷酸的毒
性比砷酸盐或三氧化二砷小得多[25]，三甲基砷氧的

LD50 为 8000 mg/kg，而砷酸钠和三氧化二砷的 LC50

分别为 14 ~ 18 mg/kg和 34.5 mg/kg。在自然界中，As
的甲基化是生命体在长期演化中形成的一种去毒机

制。微生物，植物，动物乃至人体内，普遍存在着将

无机 As转化为甲基砷的过程。所不同的是，哺乳动物
甲基化 As的终产物是 DMAA[12, 26]，而微生物甲基化

As的产物以三甲基砷为主。 
真菌和细菌都能使无机As转化为挥发性有机As，

Cox和Alexander[19]推测真菌挥发有机As的机理如下：
一甲基砷酸 (MMAA) 转化为二甲基砷酸 (DMAA)，然
后转为三甲基砷氧  (TMAO)，最后转化为三甲基砷
(TMA)。Cullen等[27]认为二甲基砷 (DMA) 也是真菌挥

发As的产物之一，但由于DMA在空气中的寿命很短，
在好氧条件下会很快被氧化为 DMAA，进而被微生物
转化为 TMA挥发出来。 
长期以来，人们一直认为细菌无法实现 As的甲基

化。直到 1971 年，甲烷杆菌 (Methanobacterium sp.)
才被发现可以在厌氧的条件下将 As转化为 DMA[28]。

随后，陆续发现很多细菌都可以挥发 As，包括假单胞
菌 (Pseudomonas sp.)、 黄杆菌 (Flavobacterium sp.)、
变形杆菌 (Proteus sp.)、大肠杆菌 (E. Coli)、无色菌
(Achromobacter sp.) 和 气 单 孢 菌 (Aeromonas sp.)     
等[29-31]。这些菌种可以在好氧条件下将无机 As或有机

表 1  气态 As的形态，分子量及沸点[24] 

Table 1  Molecular formula, boiling point and  

Molecular weight of gaseous arsenic 

砷化物 分子式 分子量 

(g/mol) 

沸点 

(℃) 

砷化氢 AsH3 77.95 -55 

一甲基砷（MMA） AsH2CH3 91.97 2 

二甲基砷（DMA） AsH(CH3)2 106.00 36 

三甲基砷（TMA） As(CH3)3 120.03 52 

氧化 

土壤 

As(III) 
一甲基砷酸 (MMAA) 

二甲基砷酸 (DMAA) 

三甲基砷氧 (TMAO) 

As(V) 
氧化 

还原 甲基化 

去甲基化 

大气 

一甲基砷 (MMA) 

二甲基砷 (DMA) 

三甲基砷 (TMA) 

生物挥发 

一甲基砷酸 (MMAA) 

二甲基砷酸 (DMAA) 

三甲基砷氧 (TMAO) 

砷化氢(AsH3) 

As(V) 

As(III) 

降水和降尘 

图 1  As在自然界的生物地球化学循环[23] 

Fig. 1  Biogeochemical recycle of arsenic in nature 
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As 转化为 DMA 和 TMA 挥发到大气中去。细菌甲基
化 As的能力不如真菌强，但人们注意到很多种细菌可
以将三甲基砷氧 (TMAO) 还原为 TMA[32]，这一反应

不涉及甲基化，所以速度极快。 
细菌和真菌对 As甲基化的机理没有大的区别，都

需要甲基供体或前体[12, 19, 33]，一般认为 S-腺苷甲硫氨
酸(SAM)和甲基钴氨素 (methylcobalamin) 在 As 的甲
基化过程中起着关键作用[33]。SAM是甲硫氨酸的生物
活性形态，它在原核和真核细胞甲基化 As的过程中，
起到将甲硫氨酸中的甲基传递给 As的作用[12]。在细胞

体内，As (V) 被谷胱苷肽 (Glutathione, GSH) 还原为
As (III)，而 As (III) 在转甲基酶的调控下，接受 SAM
的甲基生成 MMAA，SAM 则去甲基生成 S-腺苷高半
胱氨酸 (S-adenosylhomocysteine)。MMAA则可以继续
接受 SAM的甲基而生成 DMAA和 TMAO。而甲基钴
氨素则是甲硫氨酸合成酶的辅酶[34]，甲硫氨酸合成酶

的作用使高半胱氨酸与甲基四氢叶酸反应生成甲硫氨

酸和四氢叶酸[28]。近期的研究发现甲基钴氨素可以在

还原性条件如 GSH存在时，直接将 As (III) 甲基化为
MMAA和少量的 DMAA，这一过程无需酶促[35]。 
 
3  影响土壤中砷生物挥发的因素 

 
许多环境条件都影响土壤中 As的挥发，如氧化还

原电位、pH、含水率、温度和重金属离子等等。甲基
砷酸盐在好氧条件下可以被微生物矿化，甲基砷酸二

钠 (DSMA) 中的甲基碳在土壤通气条件下可以被微生

物氧化成 CO2，并且直接受土壤中活性有机质的影响，

Von Endt等[36]发现，有 20%加入到有菌培养土壤中的
DSMA，3 天后被降解为 CO2和砷酸，没有检测出亚

砷酸。因此，土壤环境中不仅存在着能使 As甲基化的
微生物，还存在着去甲基的微生物，因此，土壤生物

挥发不仅与甲基化的速率有关，还与脱甲基化的速率

有关。在厌氧条件下，微生物脱甲基的速率比较慢，

As甲基化速率快，导致 As更容易从土壤中挥发出来。
在深层土壤缺氧条件下，微生物生成的挥发 As上升到
距地面 20 cm 处，进入好氧环境，便开始去甲基化，
使 20 cm处土壤中 As的含量最高[37]。Akins和 Lewis
等[38]的实验证实，经过一段时间厌氧培养的土壤 (添
加 100 mg/kg MMAA)，As挥发了 11% (添加有机质)
和 8.1% (未添加有机质)，而好氧培养的土壤中 As分
别只挥发了 7.9% 和 2.2%。Cheng 和 Focht[39] 利用水
淹产生厌氧环境，添加 160 mg/kg无机 3价 As的土壤
3周即产生 80 ug挥发 As (为总 As的 5%)。Turpeinen
等[23]研究表明在好氧和厌氧条件下培养的含 As 土壤
并未发现 As挥发量的显著差别。而 Hassler等[40]的研

究显示在好氧条件下土壤的挥发量要高于厌氧条件。

形成不同研究结果的原因可能在于受试土壤来源不同

导致的微生物种类不同引起的，如甲烷杆菌 
(Methanobacterium sp.)只能在厌氧条件下挥发有机
As[28]，而假丝酵母 (Candida sp.)只在好氧条件下挥发
有机 As[41]，而假单孢菌 (Pseudomonas sp.) 在好氧和
厌氧条件下挥发 As都有报道[12,42]。 
土壤含水率对土壤 As挥发也有较大影响，适当的

含水率有利于微生物生长并形成厌氧或兼性厌氧的环

境，从而促进 As的挥发[40, 43-45]。土壤有机质和营养盐

可以促进微生物生长，同时还可以消耗土壤中的氧气，

便于形成厌氧环境，因此，在土壤中添加有机质和营

养盐可以促进 As的挥发[43-47]。如 Edvantoro等[44]的实

验表明 As 污染土壤的挥发量随着牛粪添加量的提高
而提高 [30% (w/v)＞15%(w/v)＞5% (w/v)]，较高的含
水率有利于 As的挥发 (75%＞30%)。宋红波等[45]发现

添加生物有机肥作为有机质和营养盐，可以明显的促

进土壤中 As 的挥发，而过高的含水率 (50%) 却会抑

制 As的挥发。Gao等[46]认为最适合微生物挥发 As的
土壤含水率为 25% ~ 35%。先前的报道表明，在 pH 5 ~ 

6的偏酸性环境中较有利于有机 As的挥发[27, 48]。但在

某些重金属污染的土壤中，碱性土壤环境可能更有利

于 As的挥发，因为重金属如 Hg、Pb、Cd等对微生物
有毒性，可以抑止 As的挥发，而提高 pH值减少了重
金属离子在土壤中的溶出[49]。Rodriguez[20]在酸性含 Pb
土壤中添加 CaCO3，调节 pH至 7.4，在 20周内 As挥
发量为 96.8 µg，是酸性土壤挥发量的 17倍。 
土壤中  As 的形态和组成也对其挥发有重要影  

响。1979年，Cheng等[39]研究了 3 种土壤中两种离体

细菌 Alealigennes 和 Pseudomonas 在施用 4 种砷化物

后，对生成气态 As 产物的作用情况。其结果表明，

无机 As 和有机 As 在所试验的 3 种土壤中均可形
成砷化氢气体；而且，在任何一种土壤中都没有发现

砷化物的甲基化作用，即 MMA 和 DMA 都不能从无

机 As 经甲基化途径形成，而仅能从相应的甲基砷酸

盐形成 (表2)。Woolson[50]用同位素示踪及气相色谱、

质谱方法证明：无论是在厌氧还是好氧条件下，土壤

中74As-砷酸盐和14C-二甲基砷酸都产生挥发性有机 As 
气体。更多的研究表明，用有机 As 处理的土壤中 As 
挥发量要高于用无机 As 处理的土壤，表明微生物更
容易将有机As转化为挥发态的  As [38,41,44-45]。如 

Woolson 等
[47]报道在好氧环境下，添加 DMAA 的土壤

在 160 天内挥发了18% 的 As，每天的挥发量约为总
As 的 0.11%，而未添加 DMAA 的土壤中挥发的 As 

只占总 As 的 1%。Hassler 等
[40] 的实验发现，分别添
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加含 As 
 20 mg/kg DMAA、MMAA、As (V) 的土壤 12 

周内的 As 挥发量分别为
 343 µg、48 µg、6 µg。 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
在自然条件下土壤中 As挥发量极低，但通过人为

添加挥发 As的菌种、有机质和营养盐，营造好氧厌氧
条件，改变土壤 As的组成以及调节 pH值等，可以大
大提高 As的生物挥发量。较低的氧化还原电位、丰富
的有机质、中性的 pH值、适当的含水率 (25% ~ 35%)
等有利于 As的生物挥发。 

 
4  生物挥发修复砷污染土壤的研究 

 
目前常用的 As 污染土壤修复方法包括土壤改良

剂法，溶土法，排土法，化学冲洗法和生物修复技术
[51-52]。生物修复技术是利用生物 (主要是微生物，植
物) 作用来消减、净化土壤中 As或改变 As的形态，
被普遍认为是 As污染治理中最具应用前景的技术。其
中利用超积累植物去除土壤 As 的植物修复技术在最
近的几年中取得了突破性的进展[53-56]，蜈蚣草 (Brake 
fern, Pteris vitta) 和大叶井口边草 (Pteris nervosa) 等
超积累 As的植物相继被发现，并用于 As污染地区的
土壤修复。 
利用生物挥发技术也可以修复 As污染的土壤，将

气态有机 As从高浓度 As污染地区排放出来，经大气
扩散到其他地区，最后通过降水等因素沉降到地面重

新转化为无机 As，是 As 污染土壤修复的方法之一。
由于挥发出来的气态有机 As性质较稳定[23]，经过较长

时间的大气稀释，对附近土壤中 As的提高非常有限，
如同气态有机 Se从大气环境沉降到地面一样，不会对
环境构成新污染[10]。20 世纪 90 年代以来，一些学者
开始尝试用生物挥发的原理来修复高浓度 As 污染的
土壤，主要的技术手段包括添加低成本的有机质和控

制土壤环境条件。使用的有机质和营养盐包括大豆渣
[20]、牛粪[44]、尿液[44]、有机肥[45]、纤维素[46]等。并通

过对土壤的 pH、含水率、氧化还原电位等环境条件的
控制，来促进 As挥发微生物的生长和提高 As挥发速

率。 
 

5  砷生物挥发研究的展望 
 
早期对 As 生物挥发的研究主要探索其在土壤和

大气中的迁移转化机理，采用的是低浓度 As污染的土
壤 (总 As 含量低于 100 mg/kg) 或人工添加 As 的土
壤；近期的研究以高浓度 As污染土壤为研究对象，利
用生物挥发来修复 As 污染土壤。从目前的研究进展
看，微生物挥发 As的能力还较弱，由于土壤中 As脱
甲基过程的存在，能够被挥发出来的 As 的比率也较
低，普遍在 10%以内。因此今后的研究重点在于： 

(1) 在分子生物学水平上对微生物转化 As的酶学
机理及其调控手段进行进一步研究，分析与 As挥发相
关的基因结构与功能表达。 

(2) 筛选和驯化出高效的 As挥发菌种，乃至构建
基因工程菌，阻断微生物的脱甲基过程，从而提高微

生物挥发 As的能力。同时，由于原位修复的条件下很
难控制土壤的环境条件，因此菌种必须具备良好的环

境适应能力，添加进土壤后能够长期的发挥作用。 
(3) 利用植物根际微环境提高微生物转化 As的能

力，把无机 As 转化为有机 As，然后由植物吸收通过
蒸腾作用挥发到大气中。 

(4) 由于有机挥发 AsMMA，DMA 和 TMA 都是
砷化氢的衍生物，虽然目前生物挥发技术产生的气态

As的量很低，但是其毒性较高，因此，有必要研究其
在大气中迁移和转化规律，评价其生物安全性。对于

小范围内 As污染土壤的修复，可以探索用塑料膜隔离
回收气体 As 的方法，不仅有效降低土壤中的 As，而
且能回收利用 As。 
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Bio-Volatilization of Arsenic from Polluted Soil 
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Abstract： A review is presented of new advancements of the study on arsenic bio-volatilization in As contaminated soils, introducing 

processes of the biogeochemical recycling of arsenic, analyzing mechanism and affecting factors of arsenic volatilization triggered by 

microorganisms, exploring possibility of remediation of arsenic contaminated soil through biovolatilization, and discussing prospects of the 

research in future.  
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