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摘  要： 土壤 As 污染已是全球性问题，我国也不例外，对 As 污染土壤的生物修复已是研究热点，但相关机理仍不完全

清楚。本文综述了国内外微生物、蚯蚓、植物在 As 污染土壤中吸收转化 As 及其解 As 毒机理，以及微生物-植物复合系统修复

As 污染土壤方面实验室内研究情况。目前广泛认为植物修复土壤重金属/非金属污染较有应用前景，可限于甚至是使用超富集植

物单一作用下仍有较多缺陷，如通过微生物技术及蚯蚓调节根际微生态，以利于植物在污染土壤中存活或/和吸收更多的 As，将

极具应用前景。 
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据世界卫生组织官员公布，日前全球至少有 5000

多万人口正面临着地方性 As 中毒的威胁，其中大多数

为亚洲国家，而中国正是受 As 毒危害 为严重的国家

之一。已有澳大利亚、孟加拉国、印度、中国、日本、

美国等多个国家报道了地下水、地表水、土壤受 As
污染，如孟加拉国大约 600 ~ 1000 万口水井中的大多

数含 As 较高，含量近 2 mg/L，预计有 20 ~ 27 万人因

饮用含 As 污染的水死于癌症[1-2]。澳大利亚有多个 As
含量超过 1000 mg/kg 的污染地区[3]。美国 2001 年 1 月

推行了新的饮用水 As 标准：从 50 µg/L 降至 10 µg/L。
我国目前的饮用水标准中 As 仍是 50 µg/L。饮用水标

准的提高，将是全球水处理市场面临的挑战。 
全世界首先报道因燃烧高 As 煤而患上地方病的

是我国贵州省、湖南省、四川省等地区，且贵州省织

金县[4]、开阳县（中毒 37 例，死亡 1 例）[5]、兴仁县

（中毒 877 例，死亡 6 例）[6]是 严重的地区。中国

的湖南、云南、广西、包括湖北一些地区也面临着严

重的 As 污染问题。其中，广西、湖南两省受到 As 污
染的土壤至少有上千平方公里。这些地区除地质因素

造成的 As 污染外，因为矿藏开采中忽略了对环境的保

护，使得这些矿区周围 30 ~ 40 km 也都受到污染物的

影响[7-8]。如湖南石门县的亚洲 大的雄黄矿，已有

1500 年的开采历史[8]，王振刚等[9]对该地区居民 As 暴
露研究表明，以河水为饮用水源的居民 As 暴露水平达

到甚至超过国内外重大慢性 As 中毒案例的暴露水平。 
 
 
 
 
 

只因 As 具有较强的生理生化活性，较易被生物吸

收，As 污染引起了全世界学术界及政界的广泛关注。

大面积的良田受到 As 污染后，冲击了我国原本就较少

的可耕种良田数量，亦将威胁着我国的粮食安全。本

文根据国内外生物修复土壤 As 污染研究进展情况，综

述微生物、蚯蚓等对植物修复 As 污染土壤的影响及其

自身吸收 As 和解 As 毒机理。 
 

1  土壤中砷的环境（生物）地球化学循环 
 
As 主要有-3、0、+3、+5 等 4 种价态，形成 AsO2

-、

AsO4
3-、HAsO4

2-、H2AsO3
- 这四种形态[10-11]，以及硫

化物、甲基化的 As 化合物等。在厌氧环境下，水中无

机 As 主要形态通常是 As（Ⅲ）（H3AsO3和 H2AsO3
-），

但在土壤中会有微量的气态胂释放出来[11]；有氧环  
境中以 As（V）（H2AsO4

-
和 HAsO4

2-）为主要的 As 形
态。无机态 As 通过土壤微生物的作用转变成有机态

As[12]。 
土壤中的 As 初来源于土壤母质，并主要受火 

山活动影响[13]，但土壤中 As 浓度通常较低，一般    
在 0.1 mg/kg 至超过 1000 mg/kg[14-15]。但随着现代工  
农业的发展，As 进入土壤的来源也变得更加多样化。

As 污染的主要来源为 [16-17]：①砷化物的开采和冶炼。

特别是在我国流传广泛的土法炼 As，常造成 As 对   
环境的持续污染；②在某些有色金属的开发和冶炼 
中，常常有或多或少的砷化物排出，污染周围环境；     
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③砷化物的广泛利用，如含 As 农药 （DDT、 PbAsO4、

CaAsO4、MgAsO4、ZnAsO4、Zn (AsO2)2、Cu (CH3 
COO)2·3Cu(AsO2)2（巴黎绿））大量生产和使用，又

如作为玻璃、木材、制革、纺织、化工、陶器、颜料、

肥料等工业的原材料，均增加了环境中的 As 污染量；

④煤的燃烧，可致不同程度的 As 污染。全世界向大气

中排放 As 量达 6240 t/a，这是全球 As 污染的另一重  
大来源，仅次于 Cu 的冶炼（12800 t/a）。预计 As 在
土壤中的滞留时间为 1000 ~ 3000 年[17]。 

As对氧化物表面有高亲和性，并受诸多因素影响，

如受土壤质地、有机质、矿物的属性和组分、pH 值、

氧化还原电位及竞争离子等生物地球化学因素的影响
[18-22]。土壤溶液中 As 活动通常受 Al、Mn、尤其是 Fe
的水合氧化物表面化合反应所控制[23]，而较小的颗粒

物具有较强的吸附能，并含较多的吸附性 As[24-25]，且

具有吸附性的水合氧化物通常集中于黏土小颗粒组分

（＜2μm）中。 
土壤中除无机 As 化合物外，还有多种有机态 As

化合物，有机态 As 化合物主要与土壤中生物有关。目

前在海洋和淡水水体的生物体内发现大约 48 种 As 的
有机化合物，而在土壤中仅发现大约 16 种 As 的有机

化合物[26]。据现有的资料表明，无论是水体还是土壤

中，均有多种还没能分析出或分离出的有机态 As 化合

物。需要指出的是，水体中生物体内吸收或富集的 As
总量整体上高于陆生生物，这可能与水是天然的溶剂

有关，而 As 的盐类化合物具有较好的溶解性，这也进

一步说明了 As 的生物活性较强。 
土壤中 As 的化合物中 常见的化合物为：砷酸

盐、亚砷酸盐、甲基胂（MMAA）、二甲基胂（DMAA）

这 4 大类，含量依次递减；并能从土壤中提取到少量

三甲基胂（TMAO）和甜菜碱砷（AB）两种 As 的化

合物[27]。而 As 化合物毒性特性为：亚砷酸盐＞砷酸盐

＞甲基胂＞二甲基胂＞三甲基胂＞甜菜碱砷。在陆生

生体系统中，土壤中一般以砷酸盐为主；但是在水稻

田中，砷酸盐常被还原为亚砷酸盐，且土壤微生物会

甲基化 As，形成甲基胂和二甲基胂[28]。在水中砷酸盐

氧离子（Oxyanion）有 3 个 pKa值：2.2、7.0 和 11.3[29]，

磷酸盐离子有相应的 3 个 pKa值：2.1、7.2、12.7，这

也表明了砷酸盐和磷酸盐性质的极大的相似性。在 pH
＝7.0 时，以 HAsO4

2－ 和 H2AsO4
－为主，而在酸性环境

中以 H3AsO4为主；As（Ⅲ）在中性 pH 值时大多数以

As(OH)3 形式出现，离解成 H2AsO3
－ 时 pKa值为 9.3。

在中性pH值时As(OH)3会通过甘油运输蛋白转运至细

菌[30]、酵母[31]和哺乳动物[32]等的细胞中。 
理所当然，土壤中 As 形态的转化是一个很复杂的

过程，涉及多方面的因素（受土壤理化性质、微生物、

动物及植物的复合影响），目前的研究常常是在实验室

内分析结果后，再去演绎过程，毫无疑问会导致结果

的失真。但这毫无选择，大自然很大程度上就是这样

被人类认识的。且对土壤这样一个复杂体系，很难综

合所有的因素进行客观评论其所含物质的行为及过程

变化特征。 
 
2  微生物对土壤中砷形态的影响 

 
自从生命起源起，环境中的 As 化合物就已接近毒

性水平的丰度。自然界对此作出了积极的响应，微生

物产生了一套抗As和把As(Ⅲ) 氧化为As(V) 或/和把

As(V) 还原为 As(Ⅲ) 的酶系统，形成或/和降解有机

As 化合物（如甲基化 As 化合物）[15]，使得风化的母

岩中释放出的无机态 As 变为有机态 As，As 的毒性程

度变低。在全球 As 化合物循环中，微生物代谢和转移

（或稳定化）是其中重要的过程之一。大多数易挥发

的有机结合态金属化合物显示了比它们无机态组分更

高的毒性，因为有机态物质有更高的脂溶性和生物活

性，可 As 和 Se 是例外，其无机非甲基化形态比甲基

化更有毒[33]。As 挥发性可作为非金属去毒的机理之

一，虽然这个机理需要更多的分子基础的知识来证实。

作为 As 甲基化的替代，加速 As(Ⅲ) 氧化成更易吸附

的 As(V) 形态，并增加其稳定性，削弱 As 毒性。As
的这些价态和形态在土壤中发生的变化，尤其是甲基

化基本依赖于微生物的作用。 
Koch 等[34]对加拿大西北部的耶洛奈夫地区来自

矿区和非矿区的真菌体内总 As 和 As 形态分析表明：

主要是甜菜碱砷（AB），并有微量的 As(V)、As(Ⅲ)、
MMA 和 DMA。对能富集 As、也是来自 As 矿区和非

矿区的可食用蘑菇体内总 As 和 As 形态分析表明：体

内均含有较高的 As， 高达 30 mg/kg，且主要以 AB
为主[35-36]。早在 60 年前，Challenger 等认为 Penicillium 
Chrysogenum 及 Penicillium notatum、Aspergillus niger
和 A. fischeri 等不能在通常的面包屑培养基中甲基化

亚砷酸，然而 Cullen 等[10]研究表明这些有机体均能把

甲胂酸盐转化为三甲基化胂。3 种土壤的细菌样品接

种到含砷酸盐、亚砷酸盐、甲胂酸盐和二甲胂酸盐的

培养基中，发现仅在甲胂酸盐和二甲胂酸盐培养基中

存在甲基化胂和二甲基化胂，并且令人惊讶的是两种

土壤细菌（Pseudomonas sp.和 Alcaligenes sp.）在厌氧

条件下接种到砷酸盐或亚砷酸盐中，仅产生三氢化砷

（胂） [37]。也有一些从环境中分离到的细菌（如

Corynebacterium sp.，E.Coli，Flavobacterium sp.，
Proteus sp.，Pseudomonas sp.）在含砷酸钠的培养基中
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培养后，把砷酸盐转化为亚砷酸盐，并产生二甲基化

胂。此外，Pseudomonas sp. 还产生了 3 种甲基化的胂
[38]。可见，微生物吸收消化 As 的盐类后，往往在体内

经过酶等的作用，形成有机态的 As 化合物，如甲基化

的 As 化合物，具体的过程中既涉及亚砷酸盐⇔砷酸

盐之间的转化，虽然这是一个反应的中间过程[26]，也

涉及砷酸盐的一系列甲基化过程，并且是同时发生，

这也是为什么微生物在含 As 培养基中仍含有无机态

As 的缘由。Dembitsky 等[26]综述了植物、藻类、苔藓

和微生物中的 As 化合物自然形态，从植物、苔藓和真

菌体内分离到了 16 种 As 的化合物，其中甲基化的 As
占了 6 种。而陆生植物能吸收的主要是砷酸盐，可见

植物体内也具有甲基化的系统。根际微生物的存在，

应该是能某种程度上活化了根际的 As 形态，因为存在

着这样一个过程——亚砷酸盐⇔ 砷酸盐相互间的转

化。而土壤微生物会对土壤矿物中吸附和/或结合的

As进行转化，其相关过程或机理有待进一步试验证实。 
 
3  砷污染土壤的植物修复研究概况 

 
自 Ma 等[39]在 Nature 上发表了首个超积累 As 的

植物（蜈蚣草）开始，掀起了使用超积累植物修复 As
及其他重金属污染的研究热潮。国内首个报道蜈蚣草

超富集 As 的研究者是陈同斌研究组[40]。Ma 等[39]、陈

同斌等[35]研究了 As 超积累植物蜈蚣草及其对 As 的积

累特征，发现蜈蚣草能把大量的 As 转移到地上部，吸

收 As 量 大达 22600 mg/kg[39]，尤其是其羽叶中吸收

更多的 As，含量达 5070 mg/kg[41]。据不完全统计，目

前能超富集金属、非金属污染的植物已筛选了 400 多

种，其中能超富集 As 的植物主要集中于蕨类植物蜈蚣

草 [39-49] 、 大 叶 井 口 边 草 [50] 、 Pityrogramma 
calomelanos[51]。蕨类植物吸收 As 的机理研究选用较

多的是蜈蚣草和大叶井口边草；耐 As 植物吸收及解

As 毒性的机理研究主要有白毛茅（Holcus lantatus）[52]、

Cytisus striatus [53]。 
两种无机 As 形态——As(V) 和 As(Ⅲ)，都对植物

极度有毒。As(V) 是磷酸盐的相似物，它能在质膜中

与磷酸盐竞争，并取代 ATP 中的磷酸盐形成不稳定的

化合物 ATP-As，导致细胞中产能能力的消弱[54]。另一

方面，As(Ⅲ) 对植物也是高毒性，它在植物体内与巯

基（-SH）反应，而这些巯基主要在酶和器官蛋白质等

大分子中，导致细胞功能受到抑制直至死亡[52,55]。 
As-S 化合物（主要是含 S 的有机物，如谷胱甘肽

等含硫醇较丰富的多肽等）的存在，认为是人、植物、

微生物耐或超富集重金属或非金属 As 时重要的解毒

机理之一，植物体内的这类化合物统称为植物螯合肽

（Phytochelatins，PC）[42,56-59]。另外一个就是把这些

物质转运到液泡中，并在其中区室化贮存[60]。黄泽春

等 [42] 使用同步辐射扩展 X 射线吸收精细结构

（SR-EXAFS）分析仪研究大叶井口边草中 As 化学形

态及其转化，发现 As 主要与 O 配位，在根部存在少

量与谷胱甘肽（GSH）结合的 As，但在地上部中没有

发现。Webb 等[61]使用 X 射线吸收光谱法（XRFS）研

究蜈蚣草体内 As 形态，发现叶部中主要是水溶性的亚

砷酸盐形态，并被吸收到液泡中。两者共同的特征是

均在体内发现了 As-S 的结构，可是在大叶井口边草中

是根中发现的，而蜈蚣草是在叶部发现的，并认为是

As-硫醇类化合物。两者的不同，可能与植物种类和仪

器灵敏度的不同有关。植物根部在吸收 As(V) 后向地

上部转运时，常常转化成 As(Ⅲ)[42]，并在植物地上部

（活体）中检测到的以 As(Ⅲ) 为主，并认为这可能是

耐 As（H. lantatus）[52]和超积累植物（蜈蚣草）解 As
毒性的机理。耐 As 的 H. lantatus 的根和茎中主要是无

机态的 As(V) 和 As(Ⅲ)，Quaghebeur 等[52]认为在耐

As 和非耐 As 植物体内，As 的形态受 As(V) 流入的控

制，随后把As(V) 还原为As(Ⅲ) 是第一步，以解As(V)
毒性，再在体内形成 As（Ⅲ）-PCs 化合物，展示了

H. lantatus 代谢 As 时 As 形态的重要性。Bleeker 等[53]

对来自矿区的 C. striatus 耐 As 机理研究发现：其比来

自非矿区的该植物体内产生更长链的 PCs，并提高了

植物耐 As 的能力。欧氏南植物及其菌根真菌也是如此
[62]。令人惊讶的是，As(Ⅲ) 比 As(V) 更有毒性，可植

物吸入 As(V) 后在体内很快转化为 As(Ⅲ)，这可能与

植物的生存策略有关。SR-EXAFS 是高灵敏度仪器且

对样品是非破坏性的，从而避免了死的植物会把 As(Ⅲ) 
转化 As(V) 的可能性，可分析出的 As(Ⅲ)－PCs 仍较

低，如果是 As(V) 与 PC 螯合，那么就需要更多的 PC
化合物，然而可能植物在解毒时，合成更多的 PC 是困

难的，所以与 As(Ⅲ) 结合利于植物产生较少的 PC 而

仍能存活，这仍需要实验证明。 
鉴于陆生生态系统，砷酸盐是主要存在形态，更

多的研究者们集中于研究不同浓度梯度下的砷酸盐和

磷酸盐之间的交互作用[41,45,52,63-66]，在设计实验研究超

富集（蜈蚣草、大叶井口边草）或耐 As（H. lantatus）
植物吸收 As 的机理时，常常在植物生长介质中添加

Na2HAsO4或 Na3AsO4 及磷酸的钾盐或钠盐，并且大多

数研究中植物培养介质是水或砂子，因而添加的 As
或 P 的化合物都具有 大的生物活性。仅有两位研究

者使用的培养介质是实际土壤，一位是使用低 As 含量

土壤，但在实验时添加不同浓度的砷酸盐；另一位研

究者[48]是直接选择不同浓度梯度的 As 污染土壤， 高
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达 4550 mg/kg，可是这个 高的土壤样品中还有其他

重金属污染（Pb、Cu、Zn、Mn 等），他们均得出了不

同的结论，P 的添加对蜈蚣草吸收 As 有影响，但低浓

度的磷酸盐 (50 mg/kg) 影响可能不显著；但是对重金

属复合污染的土壤而言，蜈蚣草吸收的 As 较低，可能  
与高 As 浓度和其他高浓度的重金属毒性共同存在有

关[48]。 
Fitz等[22]认为目前As污染土壤植物修复的机理研

究，常常较多的建立于理想条件下，但根据土壤中实

际 As 浓度的研究，尤其是土壤溶液中 As 含量而开展

的工作还不多。土壤溶液中 As 含量代表着土壤中 As
生物可利用性的“暂时” 大量，因为随着土壤性质的

变化，土壤溶液中的量会发生即时变化。As 在土壤中

的活性受土壤 pH 值、Eh、土壤矿物和有机质的吸附

性等影响，加上土壤生物对 As 形态的转化作用，因此，

实验室内水培或砂培，对认识植物的吸收或超富集 As
的机理带来很大便利，可对植物在实际 As 污染土壤修

复中作用的认识仍有较大缺陷性。当然，目前对植物

吸收 As 及其解毒机理仍然不是很清楚，有大量的工作

需要开展。在 As 胁迫下，能存活的植物其生理生化特

性肯定会发生变化，体内含有的代谢化合物种类和特

性应与正常土壤中有别，可鉴于这些化合物分析的困

难和不可预见性，如果能分析出来，对揭示植物的解

毒或耐性机理的认识应有所推动。 
 
4  砷污染土壤的微生物-植物修复研究概况 

 
As污染土壤的微生物－植物修复的研究目前还比

较少，仅有少量的公开出版的文章[67-70]，且主要是针

对菌根对植物修复 As 污染土壤的影响方面开展的工

作。因而关于土壤微生物－植物复合系统对 As 污染土

壤修复的作用及其机理的研究，还需开展大量的工作。 
菌根真菌在自然生态系统中或作物生长中广泛存

在着，因而不可忽视[71]，对重金属元素（Cd、Pb、Cu
等）污染的微生物－植物修复（主要是丛枝菌根，简

称 AM）的研究相对较多，这与 AM 真菌能提高宿主

对重金属毒害的耐性有关。涉及机理可能有两方面[72]：

一是直接作用：①螯合作用。AM 真菌在菌丝内有可

能提供结合重金属的位点，使重金属积聚于真菌中。

② AM 真菌菌丝的 “过滤” 机制。AM 真菌菌丝内的

聚 磷酸盐可与重金属结合，减少向植物体运输，并把

这种作用称为 “过滤机制”。二是间接作用：AM 真菌

促进宿主植物对土壤养分的吸收（尤其 P 素营养）、改

变植物根形态和根际的氧化还原作用等。而砷酸盐和

磷酸盐的性能很相似，植物吸收砷酸盐时，常常是靠

着磷酸盐的运输系统进入植物体内，虽然二者常常是

互相抑制对方被植物或菌根吸收，因而菌根在 As 污染

土壤修复中的作用值得关注。 
Sharples 等[62,68]研究 Cu/As 污染矿区土壤中生长

的似欧石南属植物（Calluna vulgaris）根中分离到的

菌根真菌（Hymenoscyphus ericae）吸收 As 及其解 As
毒的机理，发现分别来源于污染区和非污染区欧石南

丛生的荒野分离到的该菌根真菌，对 As 的耐性、解毒

及吸收磷酸盐的机理有很大差异，前者能耐很高浓度

的砷酸盐（13.3 mmol），并很快在体内转变为亚砷形

态并在较短的时间内排出体外；后者耐 As 的程度很低

（1.33 mmol），且 As 排出体外的速度比前者慢 6 倍多，

因而具有较低的解 As 毒性能力。两者在磷酸盐存在

下，对 As 的吸收都受到抑制；反之，砷酸盐存在下，

磷酸盐的吸收也同样受到抑制。 Liu 等[70]研究外加两

种浓度砷酸钠下 AM 真菌（Glomus mosseae）对蜈蚣

草吸收 As 的影响，结果表明菌根增加了 As 的总吸收

量，在高 As 条件下植物叶中具有更高的 P/As 比，从

而认为利于接种的蜈蚣草在高 As 污染地存活；而在无

菌根存在时，蜈蚣草羽叶中 P/As 比较低[41]。他们从不

同的角度分别评价了菌根真菌对 As 的反应：前者从菌

根真菌自身对 As 的耐性和解毒机理方面，表明了

Cu/As 污染地的菌根真菌本身能把 As 排出体外的解

As 毒机理；而后者说明了菌根真菌有助于植物吸收较

少的 As。但在这两者不同目的的研究中，不同源的菌

根真菌都是自身先吸收 As，然后把 As 的化合物排出

体外以吸收更多的磷酸盐并传递给植物，减少了植物

吸收砷酸盐的量，这两者间是否同样的机理，还需要

实验进行证明。但是 Gonzalez-Chavez 等[69]对耐 As 的
植物（H. lanatus）接种 As 污染矿区和非污染区分离

到的 AMF（G. Mosseae）后，发现来自矿区的 AMF
能显著提高该植物的耐砷酸盐特性，并降低了对砷酸

盐的吸收量。与 Liu 等[70]采用的是同样的 AMF，但产

生了有差异的结果，可能与选用的植物（耐 As 和超富

集 As）及其生长介质（土壤中添加和不添加 As 的盐

类）不同有关。从中不难发现，对于 AM 在植物修复

As污染土壤中的作用仍然很难界定，但可能的作用有：

①接种 AMF 后利于植物在含高 As 的生长介质中存

活，并降低了植物吸收的 As 浓度[67，69-70]；②利于植物

生物量的提高，并认为与菌根的存在可能提高了植物

吸收的 P 量有关[69-70]，从而 “稀释” 了植物体内的含

As 比例。而欧式南菌根自身具有的排 As 化合物的特

性，AM 是否同样具有，限于 AM 不能纯培养，目前

仍无法进行相关研究。 
存在的问题是：以上研究仅集中于菌根的作用，

并没有关注菌根对植物解 As 毒机理、吸收转化及植物
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体内微形态结构变化的影响；缺乏根际微生物对 As
在植物体内价态影响的研究；针对实际污染土壤的研

究少。P 对植物吸收 As 有着显著影响，但在菌根体内，

P 和 As 吸收的定性或定量关系，仍然无从知晓，其中

的一个困难是同样与菌根这个微结构很难获得独立的

纯结构有关。 
 

5  蚯蚓在砷污染土壤中生长特性及其对植物修

复的可能影响 
 
蚯蚓通常被认为是土壤动物区系的代表类群而被

用于生物指示、监测污染土壤[73]，并在分解土壤有机

质、以及土壤结构发育和维护方面起着重要作用[74-75]。

通过穴居和翻动作用而影响土壤疏水和通气，对土壤

肥力有着众所周知的影响[74]，也对土壤污染物的形态、

溶解性和毒性方面有影响[75]。Morgan 等[76]发现在英国

SW 的含金属土壤（含有较高 As）中蚯蚓能存活，甚

至在含 As 53000 mg/kg 的矿业废渣土壤中仍有多个种

类的蚯蚓存活（如 Lumbricus rubellus），这发生于英国

Carrck Fell 地区废弃的钨矿区[75]。如果蚯蚓在 As 污染

土壤中能存活，那么将会对 As 被植物吸收具有显著影

响，因为蚯蚓的存在，保持了土壤较高的通气能力，

将会利于土壤中 As 以绝对比例量为 As（V），而这种

形态的 As 是植物吸收的主要形态。但是目前关于蚯蚓

对植物修复 As 污染土壤的研究几乎没有，核心原因及

其限制可能与蚯蚓在高 As 污染土壤中能否存活有关。 
已有多位研究者调查了 As 污染土壤或矿区蚯蚓

能存活的种群类型及比例，并调查它们能存活时耐受

的土壤中 As 水平极限[75,77-78]。对分别来自砷酸盐污染

和非污染区的蚯蚓（Lumbricus rubellus 和 Dendrodrilus 
rubidus）耐 As 特性进行对比研究，发现来自矿区的蚯

蚓能在较高的 As 含量下存活，其半致死剂量达 1510 
mg/kg，而非矿区的仅为 96 mg/kg，并且在含低浓度的

As 土壤中，前者的健康指数高于后者[77]。该研究组还

对 As 矿区的土著优势种蚯蚓（Lumbricus rubellus 
Hoffmeister）的抗 As 毒性进行了初步研究，并与非矿

区的该种蚯蚓进行对照研究，毫无疑问，矿区的 L. 
rubellus 具有更高的耐 As 特性和在高 As（2000 mg/kg）
下更强的生存能力，并分析它们体内的含 As 量，非矿

区和矿区的 L. rubellus 体内 As 含量分别为＜1 mg/kg
和 230 mg/kg[75]。蚯蚓的耐 As 机理可能与下面 3 点有

关：①耐性可能是生物的适应性所致，如生理的适应

性。Meharg 等[79]认为蚯蚓对 As 的生物富集是由于把

As 隔离在组织中，而不排出体外。Morgan 等[80]也认

为分隔、固定作用或许能在某种程度上使蚯蚓富集重

金属。②Morgan 等[76]报道 As 可能在蚯蚓体内与一些

含硫丰富的酶相结合。这种相似的现象也发生在植物
[56,81]和微生物[15,82,83]体内，As 与生物体内含巯基的化

合物结合。在植物体内金属硫因（MTs）和植物螯合

肽（PCs）能与金属螯合，而与 As 形成螯合物的是 PC
（PCs-As），PCs 的一般结构为(γ-GLus-Cys)n-Gly[76]。

Cobbett[51]发现植物对重金属也是采用同样的方式解

重金属毒性，含有同样的结构(γ-GLus-Cys)n-Gly，并认

为这个结构源于谷胱甘肽（GSH）。而在微生物体内

E. coli 含有 3 种谷氧还蛋白（Grx1，Grx2，Grx3），而

每个均一致含有 Cys-Pro- Tyr-Cys 二巯基化物序列
[15,84]。蚯蚓体内的巯基类化合物是否也是类似的由多

个氨基酸残基构成的化合物与 As 螯合，仍然是未知

的，此项工作有待进一步开展。③抗性也可能有微生

物的因素影响着[75]。多个研究者从蚯蚓的粪便中分离

到微生物，Morgan 等[76]认为土壤菌群中的抗金属菌株

也可能在蚯蚓粪便中富集重金属，部分原因是粪便适

合一些微生物群落快速生长[74]。蚯蚓以土壤中的有机

质、矿物质、微生物等为食，摄入后在体内分解，其

中一部分经代谢系统后会以粪便的形式释放出来，非

常利于植物利用；另一方面认为在蚯蚓体内也携带微

生物，这些微生物经过消化道前后会发生变化，真菌

营养体及大部分细菌被杀死，只有真菌的孢子及部分

细菌能存活[85]。也许这些能存活的微生物在蚯蚓的代

谢过程中也起着作用。那么，这些微生物在蚯蚓消化

含重金属食物的过程中，起着什么作用呢？对那些能

在高浓度重金属（或非金属）污染土壤中存活的蚯蚓，

又是一种什么作用呢？分离活体蚯蚓摄入的食物，分

析在摄入前后的微生物种类的变化，已较有难度，而

研究微生物在其体内的作用，难度更大，但这对解释

蚯蚓能富集重金属或非金属或许是有益的。 
蚯蚓在修复含重金属和有机污染物土壤中的作用

受到了广泛的关注，这与其利于土壤改良有关，从而

利于植物、土壤微生物生存。Bonkowski 等[86]认为根

际土壤动物和微生物之间的交互作用对植物生长和重

金属吸收有很大影响。但目前关于土壤动物-微生物之

间交互作用对植物生长影响的研究仍然较少，而在胁

迫的生境中土壤动物-微生物-植物系统中相互间影响

的研究更少[86-88]，对 As 的工作开展几乎没有。 
 
6  展望 
 

目前，全世界广泛关注着 As 引起的环境与健康问

题，而我国是首个报道因燃烧矿物质燃料引起地方病

的国家，同时在含有较高浓度 As 的饮水及土壤区域生

活的多个地区居民正受到健康的威胁，对治理 As 污染

的廉价而有效的技术需求迫在眉睫。 
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土壤健康与粮食的安全息息相关，通过生物技术

进行修复 As 污染土壤将有较好的应用前景。植物-微

生物-蚯蚓复合系统在修复土壤 As 污染中，有着众多

的优越性，但其机理仍然不清楚，尤其是这样一个三

者的复合系统：①构建具有在 As 污染土壤修复中协同

或共生作用的三者种或种群的联合，需根据不同程度

的 As 污染土壤，选择适宜的植物、蚯蚓、微生物（除

菌根真菌外，应同时考虑其他微生物，如细菌等）种

类。②研究三者间协同或共生作用下吸收 As 及解 As
毒性的特性。③研究三者在野外污染土壤实际 As 浓度

下的特性。而在这样一个涉及土壤动物、微生物、植

物的复杂系统中，这些工作需要多学科间知识的交叉，

以更好地理解调节矿化、营养循环和植物生长的根际

过程。 
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Abstract:  Arsenic pollution of soils has been an issue of concern the world over, including China, and bioremediation of arsenic polluted soil 

a hot spot of research. However, related mechanisms of the bioremediation are not yet fully understood. A review is presented of recent advancements 

in the study the world over on mechanism of microbiomes, earthworms and plants assimilating and detoxifying arsenic, and lab experiments on 

remediation of arsenic-polluted soil with a complex microbiome-plant system in this paper. At present, it is generally deemed that the technology of 

plant remedying soils polluted by heavy metal/metalloid has a bright prospect of application, however, it has demonstrated a number of shortcomings 

even if it is limited to or uses the single function of hyperaccumulating plants. If microbiological technologies and earthworms are used in addition to 

regulate micro-ecology of the rizosphere, so as to facilitate survival and/or absorption of As, the technology will further broaden its prospect of 

application in the future.  

Key words:  Arsenic, Microbiology, Earthworm, Plant, Polluted-soil, Bioremediation 

 


