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摘  要：土壤中硫的氧化还原过程对砷的释放与固定具有重要的影响，但有关硫形态对三价砷(As(III))的氧化过程的机制与贡献并

不清楚。基于此，本研究以土壤中普遍存在的硫转化中间产物亚硫酸盐为研究对象，研究其对土壤中 As(III) 的氧化固定机制。结

果表明，亚硫酸盐显著促进了土壤中 As(III) 的氧化，与对照组相比，10 h 内土壤悬液中 As(III) 的氧化效率提高了近 30%，而土壤

固相提取态 As(III) 氧化更加明显，吸附态 As(III) 浓度从 73.53 μg/L 降低至 35.27 μg/L；与此同时亚硫酸盐的加入显著降低了溶液

中总砷含量，促进了砷在土壤中的固定。通过电子顺磁共振技术分析发现亚硫酸根自由基(SO3
·–
)是 As(III) 氧化的主要动力，而铁离

子与亚硫酸根耦合是形成自由基的主要机制。综上，亚硫酸盐显著促进土壤中 As(III) 的氧化及固定。 
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Mechanism of Effects of Sulfite on Oxidation and Immobilization of As(III) in Soil 
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Abstract: The redox process of sulfur in soil plays an important role in the release and immobilization of arsenic (As), but the 

mechanism and contribution of sulfur species to the oxidation process of trivalent As are not clear. In this study, sulfite (SO2– 
3 ) 

which is a ubiquitous intermediate of sulfur transformation was selected to examine its oxidation and immobilization mechanism 

for As(III) in soil. The results showed that sulfite significantly promoted the oxidation of As(III) in soil. Compared with CK, the 

oxidation efficiency of As(III) in soil suspension increased by nearly 30% within 10 h, while the oxidation of As(III) in soil solid 

phase extraction was more significantly, and the concentration of As(III) in adsorbed state decreased from 73.53 μg/L to 35.27 

μg/L. At the same time, the addition of sulfite significantly reduced the total As content in the solution and promoted the fixation 

of As in soil. Electron paramagnetic resonance (EPR) analysis showed that sulfite radical (SO3
·–

) was the main driving force of 

As(III) oxidation, and the coupling of iron ions and sulfite was the main mechanism of the formation of free radicals. In 

conclusion, sulfite significantly promoted the oxidation and fixation of As(III) in soil. 
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砷是地球上广泛存在的类金属元素，痕量的砷会

导致人体急性和慢性中毒，属于一级致癌物[1]。近年来，

由于含砷农药施用、矿山开采、有色金属冶炼等行为，

造成土壤砷污染[2]。我国土壤砷污染十分突出，2014

年《全国土壤污染状况调查公报》[3]显示，全国土壤中

砷的点位超标率为 2.7%。土壤中砷的形态影响着其毒

性和迁移转化过程，因此其在土壤中的地球化学行为备

受关注。研究发现土壤氧化还原电位、金属矿物和硫元

素含量等对砷的迁移转化过程具有重要的影响[4-6]。由

于水稻的特殊培育方式，稻田土壤频繁的干湿交替会显

著影响砷的氧化和固定过程，如淹水期会导致大量三价

砷(As(III))释放到水体中，增大其生物有效性及生物毒

性，从而对植物及人体造成危害[7]。因此，对于稻田土

壤中砷的转化固定过程引起了广泛关注。 

稻田的干湿交替过程还会影响其他元素比如铁、

硫的转化过程。淹水还原条件下，铁与硫元素在土壤
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中易形成硫化亚铁(FeS)二次沉淀，黄铁矿(FeS2)、磁

黄铁矿(Fe1-xS)、黄铜矿(CuFeS2)等矿物，且由于砷具有

亲硫性，通常会与这些还原性硫化矿伴生存在[4, 8-9]。当

还原环境受到扰动时，例如水位波动和稻田干湿交替

等，土壤或矿物中还原性的硫会发生氧化溶解，形成

不同价态的硫中间体如硫代硫酸根、亚硫酸根等，最

终生成硫酸根离子，并且将砷释放到环境中，造成砷

污染[4, 10-11]。然而，目前大多的研究只关注此过程中

砷的溶解释放，有关砷特别是 As(III) 在此过程的氧

化机制并不清楚。Jeong等[12]发现FeS氧化溶出的Fe2+ 

在接触氧气过程中可以将环境中的 As(III) 共氧化成

As(V)，并固定在生成的二次沉淀上；Cheng 等[13]研究发

现在 FeS 氧化溶解过程中会产生羟基自由基(·OH)，具有

较高氧化还原电位，可以有效地氧化 As(III) 成 As(V)。

综上可以发现，环境中的铁和氧气参与了砷的迁移转

化。然而大部分研究主要关注 Fe2+ 和氧气的作用，较少

关注这些还原性物质在接触氧气时与环境中的一些组

分之间的相互作用。例如在金属硫化矿物的氧化溶解过

程中能产生一系列中间体如多硫化物、单质硫、亚硫酸

根、连二亚硫酸氢盐等，但是这些中间体对砷转化作用

贡献和机制的研究较少[14-16]。 

近年研究发现，亚硫酸盐可以和一些金属耦合，

产生一系列高活性的自由基，如 SO3
·–
、SO5

·–
、SO4

·–  

和 ·OH，具有高氧化还原电位，对一些有机污染物

的降解去除有着重要的贡献[17-20]。且亚硫酸盐可以通

过酸雨沉降、施用含烟气脱硫副产物的化肥、隐性硫

循环等过程进入土壤。为了探究硫中间体在厌氧缺氧

环境中的循环，Thamdrup 等[16]检测了海洋沉积物的

孔隙水中的连二亚硫酸盐和亚硫酸盐的浓度，发现随

着深度增加至 10 cm，亚硫酸盐的浓度从 420 nmol/L

增加至 1 425 nmol/L，显著高于连二亚硫酸盐的浓度，

且二者存在一定的耦合。 

基于此，我们推测土壤中硫转化的重要中间体亚

硫酸盐与土壤中某些组分如金属离子或还原性矿物

如硫铁矿等在接触氧气时会发生相互作用，从而影响

土壤中 As(III) 的氧化和固定过程。本研究拟以浙江

嘉兴水稻土为研究对象，探究亚硫酸氢盐对土壤中

As(III) 转化的过程机制，揭示亚硫酸盐在土壤中产

生自由基的过程及其对砷的氧化固定作用，为理解土

壤中硫、砷的地球化学循环过程提供新的思路。 

1  材料与方法 

1.1  试验材料 

所 用 试 剂 主 要 有 NaOH 、 亚 硫 酸 氢 钠 、

FeSO4·7H2O，硫酸铁、抗坏血酸、叔丁醇、硫脲，

购自国药集团化学试剂有限公司。NaAsO2、5,5-二甲

基-1-吡咯啉-N-氧化物(DMPO)购自百灵威科技有限

公司。甲醇和 2-吗啉乙磺酸(MES)购自南京化学试剂

有限公司。试验所用溶液均用超纯水配制，以亚硫酸

氢钠作为亚硫酸根的离子源。 

土壤样品采自浙江嘉兴某稻田土壤，土壤质地为

粉砂壤土。采样深度为 0 ~ 20 cm。对土壤样品进行

风干，部分研磨过 60 目筛保存备用。对土壤基本理

化性质参照 GB 7859—1987[21]测定：pH 为 6.82，有

机质含量 33.43 g/kg，阳离子交换量 20.42 cmol/kg，

As 含量 4.82 mg/kg。课题组前期的研究发现亚硫酸

盐可以被微量过渡金属活化，因此测定土壤中无定形

铁、锰的含量：无定形铁的含量 6.11 g/kg，无定形锰

含量 0.21 g/kg。 

1.2  试验方法 

1.2.1  试验设计    反应具体步骤为：称取 0.25 g

土壤样品于 10 ml 离心管中，反应体系土水比为 1︰

20(m︰V)，除特定说明外，均用 MES 缓冲溶液反应，

调控 pH 在 6.0±0.1 范围内。溶液中含有一定浓度的

亚硫酸盐，以及初始浓度为 1.0 mg/L 的含 As(III) 溶

液。黑暗中震荡反应，反应温度为 (25±2)℃，在特

定的反应时间取出，用 1.0 ml 甲醇猝灭该反应。随后

在 13 000 r/min转速下离心，取 2 ml上清液过 0.22 μm 

PTFE 滤膜，用于测定水溶态的砷、溶液中的亚硫酸

盐及溶出铁。 

1.2.2  亚硫酸盐的测定    参照文献[22]方法，亚硫

酸盐由紫外分光光度计检测：亚硫酸根离子用 DTNB

显色，显色 5 ~ 10 min 内在波长为 412 nm 处检测。 

1.2.3  土壤砷形态检测    土壤中吸附态的砷采用

磷酸盐提取[23-24]，吸附态的砷和水溶态的砷一起被认

作土壤有效砷，易被生物吸收[25]。为了保证 As(III) 在

提取 24 h 的过程中不发生氧化，加入一定量的抗坏

血酸[25]，具体步骤为：0.1 mol/L KH2PO4和 0.1 mol/L

抗坏血酸混合溶液(pH 为 5)黑暗中提取 24 h，提取之后

13 000 r/min转速离心，取上清液过0.22 μm PTFE滤膜。

对于与无定形铁氧化物共沉淀的砷用草酸提取[23]，具

体操作为：将磷酸盐提取后剩余沉淀用 0.2 mol/L 草

酸黑暗中提取 2 h，重复上一操作获得上清液。 

1.2.4  砷的分析方法    上述上清液中的砷均采用

原子荧光法测定[26]。As(III) 用 0.4 mol/L 柠檬酸盐稀

释，总砷(As(tot))用 1.62 mol/L 盐酸稀释并用硫脲–

抗坏血酸还原剂还原；测定时，还原剂为硼氢化钾，

载流液分别为 0.1 mol/L 柠檬酸盐(测定 As(III))和
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1.62 mol/L 盐酸(测定 As(tot))。 

1.2.5  自由基检测方法    将一定浓度亚硫酸盐加

入土壤悬液中，黑暗条件下震荡反应一定时间，取出

与自由基捕获剂 5,5-二甲基 -1-吡咯琳氮氧化物

(DMPO)混合，使捕获剂浓度为 0.1 mol/L。用电子顺

磁共振波谱仪 Bruker E500-9.5/12 E5010003(德国)检

测，检测条件为：谐振频率 9.84 kHz，微波功率 6.33 

mW，调制频率 100 kHz，调制幅度 1.0 G。 

2  结果与分析 

2.1  亚硫酸盐对三价砷的氧化与总砷固定的影响 

2.1.1  反应溶液中 As(III) 的氧化与总砷的固定    反

应温度为室温，砷初始浓度为 1 mg/L，亚硫酸盐浓

度分别为 1 mmol/L 和 2 mmol/L，亚硫酸盐对砷的氧

化固定结果如图 1 所示。在 48 h 反应时间内，悬液

上清液中的 As(III) 和 As(tot) 均逐渐降低，As(III) 

和总砷的浓度分别降低至 140.19 ~ 149.24 μg/L 和

183.55 ~ 221.34 μg/L，变化趋势相似。未加亚硫酸盐

的对照体系中，As(III) 和 As(tot) 的降低可能是由于

As(III) 在氧气的作用下发生了快速的氧化，氧化后

形成的 As(V) 被快速固定在土壤中。另外，As(III) 也

可以被逐渐吸附到土壤中，但 As(V) 在土壤中的吸

附固定能力高于 As(III)[27-28]。对不同浓度亚硫酸盐体

系前 10 h 的 As(III) 浓度进行准一级动力学拟合，结

果如图 1C 所示，发现加入 1 mmol/L 亚硫酸盐后，

体系中 As(III) 降低速率显著增加，从 0.043 9 h–1 增

加至 0.215 5 h–1，且 As(III) 和 As(tot) 变化趋势相近。

说明亚硫酸盐加入显著促进 As(III )的氧化，且加速

As(tot)的固定(图 1B)。加入 2 mmol/L 亚硫酸盐体系

中的 As(III) 和 As(tot) 降低速率和不加亚硫酸盐的

趋势相近，但由于土壤可以同时吸附 As(III) 和

As(V)，其具体氧化作用需要结合吸附态的结果分析。  

 

(A. 水溶态 As(III)；B. 水溶态 As(tot)；C. 水溶态 As(III)动力学拟合) 

图 1  不同体系下砷浓度变化 
Fig.1  Variations of As concentrations in different systems 

 
2.1.2  土壤中砷形态变化     为了进一步解析

As(III) 的氧化固定机制，分析了土壤中不同形态砷

在反应过程的变化，结果如图 2 所示。所有处理中，

磷酸提取的吸附态 As(III) 均随着反应时间的延长而

逐渐升高，这与图 1 上清液中 As(III) 和总砷降低的

趋势是一致，进一步说明了 As(III) 在反应过程中被

逐渐吸附固定在土壤中。与对照处理相比，亚硫酸盐

的加入显著降低了吸附态 As(III) 的浓度，加入 1 

mmol/L 和 2 mmol/L 亚硫酸盐反应 48 h 后 As(III) 浓

度从 73.53 μg/L分别降低至 46.91 μg/L和 35.27 μg/L，

吸附态 As(III) 的占比从对照处理的 40.40% 降低至

24.69% 和 20.31%。且在反应 24 ~ 48 h，加入 2 

mmol/L 亚硫酸盐体系中的 As(III) 又发生了降低，说

明亚硫酸盐的加入也促进了吸附态 As(III) 的氧化。

此外，对于非晶体结合的草酸提取态 As(III) 也存在

着类似的规律，未加入亚硫酸盐体系中 As(III) 浓度

为 11.60 μg/L，加入 1 mmol/L 和 2 mmol/L 亚硫酸盐

的体系中 As(III) 浓度分别为 7.47 和 7.22 μg/L。结合

上述两种土壤中砷主要存在形态的结果可得，亚硫酸

盐的加入有效促进了土壤中 As(III) 的氧化，进一步

说明了亚硫酸盐促进了 As(III) 的氧化过程。 

2.1.3  土壤悬液体系砷形态分布    为了进一步解

析上述砷的氧化固定过程，将 3 部分的砷进行总量换

算，结果如图 3 所示，可以看出，砷主要以吸附态形

式存在，占总砷的 78.07%，无定形铁铝氧化物结合

态的砷较少，仅占 4.80%(由于其较稳定，后续试验

省略其分析)，而水溶态的砷占 17.13%，且主要以

As(III) 存在。 

前人文献[4]也报道过 As(III) 的迁移能力大于

As(V)，通过吸附态中 As(V) 占比较大也可推测出

As(V)更容易吸附到土壤中。加入亚硫酸盐会加速

As(III) 转化为 As(V)，从而增加 As(V) 在吸附态砷 
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(A. 吸附态 As(III)；B. 与无定形铁氧化物结合态 As(III)) 

图 2  土壤中不同形态 As(III) 浓度变化  
Fig. 2  Variations of concentrations of different soil As phases 

 

 

图 3  反应 48 h 时不同形态砷浓度 
Fig.3  Concentrations of different As phases after 48 h reaction time 

 
中的占比。与对照相比，As(V) 吸附至土壤中的占比

从 59.60% 增加至 75.31%(1 mmol/L 亚硫酸盐体系)

和 79.69%(2 mmol/L 亚硫酸盐体系)。上述结果证明

了亚硫酸盐加入不仅能够促进 As(III) 的氧化，还能

够促进总砷在土壤中的吸附和固定。因此，亚硫酸盐

与土壤中的组分相互作用，促进 As(III) 转化 As(V)，

减少 As(III)在土壤中的含量，一定程度上降低砷的生

态环境风险。 

2.2  亚硫酸盐对土壤溶液中三价砷氧化的自由基

机制 

研究表明，亚硫酸根离子能够与金属离子如 Fe3+ 

或 Fe2+ 反应形成自由基降解有机污染物[18, 29]，因此

我们推测土壤中亚硫酸根会与溶出的金属离子或矿

物反应形成自由基，从而氧化 As(III)，为了证实这一

过程，电子顺磁共振技术用于检测体系中自由基的形

成。土壤样品为 0.25 g，分别加入 1 mmol/L 和 2 

mmol/L 亚硫酸盐反应一定时间，加入自由基的捕获

剂后，用电子顺磁共振波谱仪检测。所得图谱如图 4

所示，加入亚硫酸盐的体系中均检测到自由基的 EPR

信号，通过其超精细分裂常数的分析(aN =14.55G，

aH =16.16G)，发现此信号主要是 DMPO 捕获亚硫酸

根自由基(SO3
·–

)后所形成的信号(DMPO-SO3)，说明了

该体系有 SO3
·– 
的产生。反应进行 3 min 时，对比加入

1 mmol/L 亚硫酸盐的体系，加入 2 mmol/L 亚硫酸盐

体系的信号显著增强，且反应 1 h 仍有 DMPO-SO3

的信号被检测到，虽然强度明显减弱。因此，上述结

果证实了亚硫酸根的加入诱导产生了氧化性的 SO3
·–
，

从而快速将 As(III) 氧化为 As(V)，并加速砷的固定。

土壤矿物或金属离子如铁离子可能是驱动 SO3
·–
形成

的主要动力。 

 

图 4  不同亚硫酸盐浓度体系活化的自由基信号 
Fig.4  EPR spectra of different sulfite concentration systems 

 
2.3  铁离子对亚硫酸盐活化的影响 

为了进一步探究土壤中铁离子对亚硫酸根自由

基形成和砷氧化的贡献，考察了在反应体系中加入

Fe3+ 对亚硫酸根氧化土壤中 As(III) 的影响。结果如
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图 5 所示，加入 2 g/kg 土壤的 Fe3+ 到 1 mmol/L 亚硫

酸盐体系中，可以发现单独Fe3+ 加入不能促进As(III) 

的吸附固定作用，反应 24 h 时，水溶态的 As(III) 浓

度为 131.90 μg/L，与未加铁盐的结果相近(147.98 

μg/L)；而当 Fe3+ 和亚硫酸盐同时加入到体系中，水

溶液的 As(III) 在反应 1 h 内迅速降低，说明了 Fe3+ 

的加入显著促进亚硫酸盐对 As(III) 的氧化效果。并

对土壤吸附态 As(III)进行检测，结果如图 5B 所示，

Fe3+ 与亚硫酸盐的加入显著降低了土壤吸附态

As(III)的量，说明 Fe3+ 的加入可以促进 As(III) 被快

速氧化固定至土壤。 

2.4  亚硫酸盐浓度对土壤中砷氧化固定的影响 

研究了亚硫酸盐浓度对土壤中 As(III)氧化固定

的影响，结果如图 6 所示。与图 1A 的缓冲体系相比，

2 mmol/L 亚硫酸盐加入可以更快氧化土壤悬液中的

As(III)，反应 24 h 后，水溶态的 As(III) 均降低至

30 μg/L 以下，而对应缓冲体系 As(III) 的浓度为

149.24 μg/L。对比缓冲体系，磷酸盐提取态 As(III) 的

浓度也有下降，反应 24 h 后的 As(III) 从 46.91 μg/L 

(1 mmol/L 亚硫酸盐体系)和 35.27 μg/L(2 mmol/L 亚

硫酸盐体系)分别降低至 37.08 μg/L 和 31.35 μg/L。 

无缓冲盐参与时，亚硫酸盐被活化的效率增加，

推测其主要与加入亚硫酸盐后 pH 迅速降低有关。经

测定发现，加入 2 mmol/L 亚硫酸盐的体系，pH 在前

8 h 内迅速降低至 4.5 左右(图 6C)，亚硫酸盐也在前

8 h 内迅速消耗完全(图 6B)，说明 pH 降低促进亚硫

酸盐活化。前人研究[18, 30]曾报导过在铁活化亚硫酸

盐的体系中，降解污染物最佳 pH 为 4 左右，主要是

由于铁离子的溶出。而加入 1 mmol/L 亚硫酸盐的体

系 pH 从 1 h 时刻的 5.58 降至 24 h 的 5.04，可能因其

尚未降低至最佳 pH 范围内，故亚硫酸盐消耗速率较

2 mmol/L 亚硫酸盐体系的慢。 

 

(A. 水溶态 As(III)；B. 磷酸提取态 As(III)) 

图 5  不同形态铁对亚硫酸盐活化氧化 As(III)的影响 
Fig. 5  Effects of different iron phases on As oxidation by sulfite 

 

图 6  无缓冲体系中反应 24 h 时各形态砷的浓度(A)、亚硫酸盐浓度比变化(B)及 pH 的变化(C) 
Fig. 6  Distributions of different As phases after 24 h reaction time (A), variations of sulfite concentrations (B) and variations of pH in systems 

without buffer (C) 

 
2.5  金属–亚硫酸盐耦合产生自由基的途径 

综合上述试验结果以及已报道的文献，可以推测

出亚硫酸盐在土壤中加速砷氧化固定的机制。土壤中

的某些金属离子，比如铁元素，可以有效活化亚硫酸

盐，通过公式(1)产生自由基 SO3
·–
，启动自由基链式

反应，生成一系列活性氧自由基SO5
·–
、SO4

·– 和 ·OH(公

式 (2) ~ (4))[18]。自旋顺磁共振仅检测到 SO3
·– 的信

号，未检测到 SO4
·– 和 ·OH 的信号，可能是由于捕获
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剂 DMPO 与 SO3
·–
反应，阻断其下一步反应。 

n (n 1)
3 3Me HSO SO Me        (1) 

9
3 2 5 3SO O SO , 1.5 10 mol/(L s)K       (2) 

2
5 3 4 4

4 7
4

SO +HSO SO SO H ,

(10 ~ 10 ) mol/(L s)K

      

 
 (3) 

2 2
4 2 4 5SO +H O SO OH, 6.6 10 mol/(L s)K        

(4) 
因此，亚硫酸盐可以活化产生自由基加速氧化土

壤悬液中的 As(III)。而由于在土壤中 As(V) 可以被

多种铁铝氧化物优先吸附，因此更容易被吸附固定在

土壤中。综上，亚硫酸盐的加入可以被土壤中的某些

组分活化，生成活性自由基非生物氧化 As(III) 为

As(V)，进而加速砷在土壤中固定。 

3  结论 

本文系统阐述了土壤中普遍存在的硫转化中间

体亚硫酸盐对土壤中砷的转化和固定，发现亚硫酸盐

的加入可以有效促进 As(III) 氧化至 As(V)，并固定

在土壤中。铁–亚硫酸根耦合产生的自由基是 As(III) 

氧化的主要驱动力，在多数土壤 pH 范围(4 ~ 6)，

As(III) 均能够被氧化固定，偏酸性环境下可以促进

亚硫酸盐对 As(III) 的氧化；Fe3+ 的加入也可以显著

提高亚硫酸盐氧化 As(III) 和体系砷固定的效率。本

研究将为理解土壤中硫循环影响砷的迁移转化过程

提供新的思路，并以此为基础发展基于硫源投加控制

土壤砷污染提供潜在的理论支撑。 
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