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摘 要：淹水稻田土壤中砷（As）的还原释放增强。利用具有高氧化和吸附能力的锰（Mn）改性生物质炭（MBC），

通过炭-土混合和分离处理探究 MBC 抑制土壤-溶液体系中砷释放的作用机制，揭示其调控土壤砷形态转化的可能

路径。结果表明，与对照和未改性生物质炭相比，负载锰氧化物的生物质炭（MBC）显著促进土壤溶液 As(III)氧化

为 As(V)，在培养期间始终维持低浓度 As(III)（0.02~0.88 mg·L-1），且向土壤溶液释放的 Mn 离子易与 As(V)形成

沉淀。MBC 丰富的孔隙结构和含氧官能团促进吸附更多的无机砷（iAs），同时 MBC 对铁（Fe）表现出较好的亲

和力（吸附的 Fe 含量达 3.12 mg·g-1），显著降低了土壤溶液 Fe 浓度，并通过 MBC 上锰氧化物的还原提高土壤溶

液 pH（0.08~0.22 个单位）以促进 Fe 离子在固相中沉淀，增强固相对 iAs 的吸附。28 d 时 MBC 吸附的 As含量为未

改性生物质炭的 12 倍。MBC高氧化性能抑制铁矿物的还原溶解，显著降低土壤有效态 Fe 和 As 含量（P < 0.05），

促进土壤有效态 As 向更稳定的铁锰结合态和残渣态 As 转变。综上，添加 MBC 能够抑制固相砷释放，促进淹水稻

田土壤溶液中的砷向土壤稳态砷转化，显著降低稻田土壤砷活性与毒性。 
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Abstract: 【Objective】The reductive release of arsenic (As) from paddy soils can be enhanced under waterlogged 

conditions. This study aimed to investigate the mechanisms of Mn-modified biochar (MBC), with high oxidation and 

adsorption capacity, on inhibiting As release in the waterlogged paddy soil microcosms and to reveal the potential pathways 

of mediating As transformation and speciation in soil solution and soil. 【Method】This study determined changes in the 

basic properties of soil solution, soil, and biochar through mixed or separate incubation of biochar and flooded soil. 【Result】

The results showed that, compared with the control and unmodified biochar, MBC significantly promoted the oxidation of 

As(III) to As(V) in the soil solution, keeping a low concentration of As(III) (0.02-0.88 mg·L-1) throughout the incubation 

period. The Mn released from MBC into the soil solution was readily precipitated with As(V). Also, the MBC containing rich 

pore structure and oxygen-containing functional groups would promote its adsorption for more inorganic arsenic (iAs). MBC 

showed greater affinity for Fe (3.12 mg·g-1 of Fe was adsorbed on MBC after 28 d), leading to a significant decrease of Fe 

concentrations in the soil solution (P < 0.05) and enhanced the adsorption of iAs on the solid-phase. The reduction of Mn-

oxides on MBC increased the pH (0.08-0.22 pH units) of the soil solution, which further promoted the precipitation of Fe on 

the solid phase thereby strengthening its adsorption for iAs. As a result, the concentration of iAs extracted from the MBC was 

12 times higher than that of the unmodified biochar after incubation of 28 d. The high oxidative properties of MBC inhibited 

the reductive dissolution of Fe minerals, thereby significantly reducing the soil-available Fe and As concentrations (P < 0.05). 

This led to the transformation of soil available As to iron-manganese bound and residual fraction As. As a result, the soil 

available As was stabilized under a lower range of concentrations. 【Conclusion】Generally, the addition of MBC to 

waterlogged paddy soil can inhibit the release of iAs from the solid phase and promote the transformation of mobile iAs into 

more stable forms in the soil, resulting in a significant reduction in arsenic mobility and toxicity in waterlogged paddy soil. 

Key words: Mn-modified biochar; Mn-oxides; As(Ⅲ); Speciation; Biochar-soil mix treatments; Biochar-soil separation 

treatments 

 

砷（As）是一种有毒的类金属，进入食物链后严重威胁人体健康。在过去的几十年里，采矿活动、

滥用农药、化肥和使用砷污染地表水、地下水进行灌溉导致世界各地农田砷污染问题普遍存在[1]。在淹

水条件下，水稻积累的无机砷含量要远高于其他谷物类作物。水稻土中砷主要以亚砷酸盐（As(Ⅲ)）和

砷酸盐（As(Ⅴ)）的无机砷（iAs）形式存在，其中，As(Ⅲ) 较 As(Ⅴ)具有更强的毒性和迁移性[2]。因此，

研发环保高效、低成本的材料吸附、氧化土壤中的 As(Ⅲ)是当前的研究热点。 

生物质炭（Biochar）作为一种环境友好型材料，具有含碳率高、比表面积大、表面官能团丰富和理

化性质稳定等特点，已被广泛应用于土壤和水中污染物的去除[3]。许多研究表明，受到表面电荷、阴离

子交换容量和活性位点的影响[4]，生物质炭可有效地吸附固定土壤中的阳离子（如镉、铅、锌），但对

砷、磷阴离子的吸附能力有限[3]。为提高生物质炭对砷阴离子的吸附能力，开展了酸碱活化、表面官能

团修饰和负载金属氧化物（氧化铁、氧化镁、氧化锰）等方法[5]。其中，在生物质炭上负载锰氧化物表

现出更好的吸附与氧化能力，但改性方法和条件对 As(Ⅲ)吸附和氧化能力影响较大。课题组系统比较了

温度、改性方法、锰（Mn）负载量对锰改性生物质炭吸附、氧化 As(Ⅲ)的影响，制备出一种对 As(Ⅲ)具

有高效氧化和吸附能力的锰改性生物质炭[6]，在纯溶液培养体系中能将 10 mg·L
-1的 As(Ⅲ)快速氧化吸附，

使游离态 As(Ⅲ)浓度降至 0.01 mg·L
-1，对 As(Ⅲ)的吸附容量达到了 32.06 mg·g

-1。而该材料在土壤中对砷

的氧化-吸附效果以及作用机制尚待进一步深入研究。 

前期已有较多文献通过生物质炭与土壤混合培养试验研究了施用不同类型改性生物质炭对土壤砷转

化过程的影响与机制[4, 7]。结果表明，添加改性生物质炭后，土壤中 As 的移动性降低，可能由于改性生



土 壤 学 报 

Acta Pedologica Sinica 

http://pedologica.issas.ac.cn 

物质炭增加了土壤胶体的正电荷，进而增强了土壤对 As 的静电吸附能力[8]，或引起了土壤 pH 和溶解性

有机质（DOM）等的变化[9]。然而，这些混合培养研究未进一步阐明改性生物质炭对 As 在土壤-生物质

炭-土壤溶液中赋存形态变化的直接贡献和具体作用机制。改性生物质炭自身可通过静电吸附、表面络

合、沉淀和氧化还原等作用直接影响土壤中 As 的形态[5]；也可释放或吸附 Mn、铁（Fe）、可溶性有机

碳（DOC）等影响土壤溶液中游离态 Mn、Fe 和 DOC 含量，最终影响土壤中 As 的迁移转化[10-11]。向土

壤中添加锰改性生物质炭后，As、Mn、Fe 和 DOC 等可竞争吸附或络合于土壤和生物质炭两种固相界面，

这种竞争结合作用可能对 As 氧化还原反应和赋存形态的变化有重要贡献[11]。因此，在土壤-生物质炭-

土壤溶液系统中，解析锰改性生物质炭这一固相界面本身影响 As 迁移转化的具体贡献和作用机理有着

重要的意义，而目前尚缺乏相关报道。 

因此，本研究选用生物质炭和锰改性生物质炭两种材料，在炭-土混合培养下，另外设置炭-土分离

处理[12]，即将生物质炭放入尼龙网袋中与土壤分隔开，该设置是为了采集生物质炭周围溶液和生物质炭

固体以分析生物质炭直接引起的土壤溶液-生物质炭性质的动态变化。通过研究生物质炭影响土壤-土壤

溶液-生物质炭体系中砷赋存形态的机制，并结合生物质炭、土壤固相与土壤溶液 pH、DOC、锰和铁等

的动态变化揭示锰改性生物质炭影响砷赋存形态的可能途径，为进一步阐明锰改性生物质炭调控土壤无

机砷的转化机制提供理论支撑。 

1 材料与方法 

1.1 供试土壤 

试验土壤采自江苏省南京市农业科学院试验基地 0~20 cm 水稻土，经风干、磨碎、过 2 mm 筛后，

将 2.6 g NaAsO2溶解于 500 mL 超纯水中配置成 NaAsO2溶液均匀喷洒在大约 15 kg 土壤中，通过圆筒混

合机（YG-30KG，深圳市进杰工业设备有限公司）不断翻搅使污染物与土壤混合均匀，随后在阴凉处放

置风干，经过 6 星期的老化后再次过 2 mm 筛，得到模拟高砷污染土壤作为供试土壤备用。供试土壤的

基本理化性质根据《土壤农业化学分析方法》[13]测得：pH 为 7.82，可溶性有机碳 DOC 为 40.73 mg·kg
-1，

土壤中全锰、全铁、总砷含量分别为 423.52、1 3245.48、97.15 mg·kg
-1，其中土壤 As 含量远高于我国土

壤环境质量标准（GB 15618-2008）中的风险筛选值（pH > 7.5，总 As < 20 mg·kg
-1）。 

1.2 生物质炭的制备 

试验小麦秸秆采自江苏省农业科学院试验基地，经过脱穗、清洗、静置、烘干、磨碎并过 0.25 mm

筛。将秸秆粉末装入石英舟中，放入管式炉（OTF-1200X，合肥科晶材料技术有限公司）内，在连续通

氮气的条件下，升温（5 ℃·min
-1）至 600 ℃并恒温保持 2 h，冷却至室温后取出，得到未改性生物质炭，

记作 BC。根据 Huang 等[6]的研究结果，选用最佳的制备条件，即将 4.0 g BC 和 1.40 g MnSO4·H2O 混合

均匀再超声混合 1 h，随后将溶解的 KMnO4（0.87 g）逐滴加入混合液中，同时搅拌，滴加完后再搅拌 1 

h，静置 24 h 后，进行抽滤并用超纯水反复清洗，最后置于 65 ℃烘箱中干燥，得到锰改性生物质炭，记

作 MBC。该方法制备过程简单，根据公式：2MnO4
-
 + 3Mn

2+
 +2H2O → 5MnO2 + 4H

+可直接在生物质炭

表面生成无定型锰氧化物 δ-MnO2（PDF：NO. 18-0802）。BC 和 MBC 的基本性质见表 1。 

表 1 未改性生物质炭（BC）和锰改性生物质炭（MBC）的基本性质 

Table 1 Basic properties of unmodified biochar (BC) and Mn-modified biochar (MBC) 

吸附材料 

Adsorbent 
pH 

比表面积 

SBET 

/（m2·g-1） 

孔隙总体积 

Vtot 

/（cm3·g-1） 

可溶性有机碳 

DOC 

/（mg·g-1） 

总砷 

Total As 

/（mg·g-1） 

总锰 

Total Mn 

/（mg·g-1） 

总铁 

Total Fe 

/（mg·g-1） 

BC 10.42 ± 0.03 23.63 0.03 0.34 ± 0.03 0.006 ± 0.005 0.04 ± 0.001 0.76 ± 0.03 

MBC 6.87 ± 0.01 272.90 0.21 0.38 ± 0.02 0.013 ± 0.005 127.40 ± 2.54 0.74 ± 0.15 

1.3 试验设计 
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试验采用室内模拟淹水环境培养的方法，称取 100 g 干土于棕色玻璃瓶（7 cm × 7 cm× 10 cm）中，

分别添加 1 g 未改性生物质炭（BC）和锰改性生物质炭（MBC），设置炭-土混合组和炭-土分离组，并

设置未加生物质炭的对照组 CK 共 6 个处理（试验处理见图 1a，试验装置见图 1b），每个处理初始设置

6 组，每组 3 个重复，加入一定量超纯水使上覆水层高于土壤表层 5 cm
[14]。将培养瓶置于恒温培养箱

（25℃）中培养 28 d，分别在 1、3、5、7、14、28 d 时通过土壤溶液采样器（图 1 中 A、B、C）收集土

壤溶液，每组收集的第 1、2、3 个重复分别与其他组重复混合得到 3 组土壤溶液，其中 A 收集 60 mL土

壤溶液，B 收集 30 mL，C1 和 C2 各收集 15 mL，每瓶均收集 60 mL 土壤溶液。分析土壤溶液 DOC、

As(Ⅲ)、总砷、总锰和总铁浓度，并在 7、14、28 d 时破坏性采集 1 组土壤样品和生物质炭样品，冻干后

过 2 mm 筛，测定土壤有效态砷、有效态锰和有效态铁含量，分析土壤砷的形态转化（土壤砷的分级提

取）以及生物质炭上的 DOC、总砷、总锰和总铁含量（炭-土分离处理）。培养过程中每日添加超纯水，

并在抽取土壤溶液后立即添加超纯水，维持各培养瓶上覆水高于土壤表层 5 cm。 

 
注：炭-土混合处理下，CK1 为不添加生物质炭的对照处理，SBC 为添加未改性生物质炭的处理，SMBC 为添加锰改性生物质炭的

处理；炭-土分离处理下，CK2 为不添加生物质炭隔离袋的外侧对照处理，S-BC 为添加未改性生物质炭隔离袋的外侧处理，S-

MBC 为添加锰改性生物质炭隔离袋的外侧处理，CK3 为不添加生物质炭隔离袋内侧的对照处理，BC 为添加未改性生物质炭隔离

袋内侧的处理，MBC 为添加锰改性生物质炭隔离袋内侧的处理。下同。Note: Under the biochar-soil mix treatments, CK1 is the 

biochar-free control, SBC is the treatment with unmodified biochar added, and SMBC is the treatment with Mn-modified biochar added; 

under the biochar-soil separation treatments, CK2 is the control outside the biochar-free nylon bags, S-BC is the treatment outside the nylon 

bags with unmodified biochar added, S-MBC is the treatment outside the nylon bags with Mn-modified biochar added, CK3 is the control 

inside the biochar-free nylon bags, BC is the treatment inside the nylon bags with unmodified biochar added, MBC is the treatment inside the 

nylon bags with Mn-modified biochar added. The same as below. 

图 1 土壤培养试验处理（a）和试验装置（b）示意图（a1.炭-土混合处理；a2.炭-土分离处理；b1. 孔隙水采样器；

b2. 固定装置；b3. 隔离装置） 

Fig.1 Illustration of the soil culture experimental treatments (a) and devices (b) (a1. Biochar-soil mix treatments, a2. Biochar-soil separation 

treatments, b1. The porewater sampler, b2. Fixture, and b3. Isolation device) 

1.4 测定方法 

1.4.1 土壤溶液基本性质的测定  通过孔隙水采样器抽取的土壤溶液 pH 用 pH 计（FE28，梅特勒-托利多

国际有限公司，瑞士）测定；DOC 用总有机碳/总氮分析仪（Multi N/C 3100，AnalytikJenaAG 公司，德

国）测定；总砷、总锰、总铁用电感耦合等离子体质谱仪（ICP-MS，LC 1260 MS G6420A，Aglient 公

司，美国）测定；溶液 As(Ⅲ)用高效液相色谱（NexION 2000，PerkinElmer 公司，美国）串联电感耦合

等离子体发射光谱测定，其中 As(Ⅲ)的检测限为 0.19 µg·L
-1。 
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1.4.2 土壤重金属形态的测定  土壤有效态砷、有效态锰、有效态铁采用碳酸氢铵-二乙三胺五乙酸

（AB-DTPA）浸提液[15]提取；土壤砷形态分析采用改进的欧共体物质标准局（BCR）提出的 BCR 连续

法[7]提取，并用 ICP-MS 进行分析测定。 

1.4.3 生物质炭基本性质的测定  生物质炭的总砷、总锰、总铁采用 HCl-HNO3 消煮，ICP-MS 测定[16]；

生物质炭的 DOC 用超纯水（1:50 炭水比）浸提—总有机碳/总氮分析仪测定[17]。 

1.5 数据处理 

使用 Microsoft Excel 2019、SPSS25.0 和 Origin2021 进行数据处理、统计分析和绘图。采用方差分析

（ANOVA）和图基（Tukey）多重比较分析不同处理样品之间的差异。在 95%置信区间下检验统计学显

著性。采用皮尔森（Person）相关分析法对土壤不同性质进行相关性分析。 

2 结 果 

2.1 锰改性生物质炭对土壤溶液无机砷赋存形态的影响 

不同处理下土壤溶液总砷（As(T)）和三价砷（As(Ⅲ)）浓度随培养时间的变化如图 2 所示。炭-土

混合处理下（图 2a），SBC 土壤溶液 As(T)和 As(Ⅲ)浓度随培养时间逐渐升高，其动态变化与 CK1 基本

重合，并在 14 d 时达到峰值后下降。而 SMBC 土壤溶液 As(T)和 As(Ⅲ)浓度虽然也随时间呈不断增加的

趋势，但总体上均明显低于其他处理，且 As(Ⅲ)浓度在培养期间维持在较低浓度范围内（0.02~0.88 

mg·L
-1）。在 28 d 时，与 CK1 和 SBC 相比，SMBC 土壤溶液 As(T)浓度分别降低了 1.38 mg·L

-1和 1.24 

mg·L
-1，As(Ⅲ)浓度分别降低了 2.83 mg·L

-1和 2.48 mg·L
-1。  

炭-土分离处理下，隔离袋外侧、内侧土壤溶液 As(T)和 As(Ⅲ)浓度的变化如图 2b 和图 2c 所示。由

图 2b 可知，隔离袋外各处理土壤溶液 As(T)和 As(Ⅲ)浓度均呈先增加至 14 d 达到峰值随后降低的趋势，

其中，S-MBC 溶液 As(T)和 As(Ⅲ)浓度在 1~5 d 时与其他处理基本重合，但在 14~28 d 时明显低于其他处

理。而图 2c 显示，隔离袋内添加 MBC 的溶液 As(T)和 As(Ⅲ)浓度变化幅度较小，As(T)和 As(Ⅲ)浓度分

别在 0.028~0.221 mg·L
-1和 0.003~0.064 mg·L

-1范围内。然而，BC 溶液 As(T)和 As(Ⅲ)浓度随培养时间呈

不断增加的趋势，并在 14 d 时迅速增加，28 d 时分别达到了 0.957 mg·L
-1和 0.855 mg·L

-1。通过对 BC 和

MBC 上 As 的定量分析（图 2d）可知，BC 和 MBC 吸附的砷随着培养时间逐渐增加，且 MBC 吸附的砷

显著高于 BC（P < 0.05），28 d 时，MBC 的 As 含量（0.72 mg·g
-1）为 BC（0.06 mg·g

-1）的 12 倍。 

 
注：不同字母表示相同时间不同处理间存在显著差异（P < 0.05）。下同。Note: Different superscript letters indicate significant 

differences between different treatments at the same time(P < 0.05). The same as below. 
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图 2 土壤溶液总砷（As(T)）浓度（a1~c1）和三价砷浓度（a2~c2）以及生物质炭上总砷含量（d）的变化（a1~a2. 

炭-土混合处理；b1~d. 炭-土分离处理） 

Fig. 2 Changes in total As (As(T)) concentration (a1-c1) and As(Ⅲ) concentration (a2-c2) in soil solution, and total As content in biochar (d) 

(a1-a2. Biochar-soil mix treatments. b1-d. Biochar-soil separation treatments) 

2.2 锰改性生物质炭对土壤无机砷赋存形态的影响 

如图 3a1 所示，炭-土混合处理下，SMBC 土壤有效态 As 含量在不同的培养阶段均显著低于 CK1

和 SBC（P < 0.05），并稳定在 5.83~5.90 mg·kg
-1范围内。SBC 在 28 d 时的土壤有效态 As 含量（8.54 

mg·kg
-1）显著高于 CK1 处理（7.50 mg·kg

-1）（P < 0.05）。炭-土分离处理下（图 3a2），在 7 d 时，S-

BC 和 S-MBC 土壤有效态 As 含量均高于 CK2，随后逐渐降低，而 CK2 有效态 As 含量逐渐升高。S-

MBC 土壤有效态 As 含量随着培养时间缓慢减少，并在 28 d 时达到 6.13 mg·kg
-1，逐渐趋与 SMBC 相近

的值（5.83 mg·kg
-1）。此时土壤有效态 As 含量表现为：CK2 > S-BC > S-MBC。 

通过 BCR 法提取土壤砷分级组分，即酸可提取态 As（F1）、可还原态 As（F2）、可氧化态 As

（F3）和残渣态 As（F4），其中 F1 是土壤中砷最活跃的形态，而 F2、F3 和 F4 是土壤中相对稳定的砷

形态[7]。不同处理下土壤砷形态分级如图 3b 所示。炭-土混合处理中（图 3b1），SMBC 处理的土壤 F1

随培养时间增加表现出持续升高的现象，F1 增加可能来源于 F2 的还原溶解，说明在土壤中添加 MBC

短期内能促进砷与铁锰结合，但随着淹水时间的增加，F2 中的部分砷可能会被重新释放出来，导致 F1

从 41.1%增至 48.0%，而 F2 从 12.9%降至 9.1%。但总体而言，SMBC 的 F1（41.1%~48.0%）始终低于

CK1（50.1%~52.9%）和 SBC（52.0%~52.7%），F4（39.7%~42.3%）始终高于 CK1（35.1%~37.4%）和

SBC（38.7%~38.9%），这说明添加 MBC 能够进一步促进砷向残渣态转变。而 SBC 在不同培养时间内

土壤砷不同分级组分无明显变化，但在第 28 天时，SBC 的 F1（52.0%）要高于 CK1（50.1%），且 F4

（35.7%）低于 CK1 处理（37.4%），说明添加 BC 可能会抑制酸可提取态 As 向相对稳定的砷形态转变。 

由图 3b2 可知，炭-土分离处理下，S-MBC 和 S-BC 各砷分级组分随培养时间的变化趋势一致，即

F1 逐渐降低，分别由 56.8%、56.5%降至 46.3%、47.0%，F4 逐渐增加，分别由 32.7%、33.2%增至

41.5%、41.0%。与土壤有效态 As 结果类似，CK2 的 F1 在 7 d 时低于 S-BC 和 S-MBC，但在 28 d 时 F1

由高到低分别为 CK2、S-BC、S-MBC，F4 由高到低分别为 S-MBC、S-BC、CK2，说明 BC、MBC 可通

过调节土壤溶液的砷浓度，降低土壤有效态砷含量和酸可提取态 As 占比，且 MBC 的效果优于 BC。 

 
注：F1~F4 分别为砷的酸可提取态、可还原态、可氧化态和残渣态。Note: F1-F4 are the acid extractable, reducible, 

oxidisable and residual states of arsenic, respectively. 

图 3 炭-土混合处理（a1、b1）和炭-土分离处理（a2、b2）土壤有效态砷含量（a）和砷形态分级（b） 

Fig. 3 Available As content in soil (a) and fractionation of arsenic speciation (b) in soils under biochar-soil mix treatments (a1, b1) and 

biochar-soil separation treatments (a2, b2) 

2.3 锰改性生物质炭对土壤溶液 pH 与 DOC 的影响 
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不同处理下土壤溶液 pH 随培养时间的变化如图 4a 所示。炭-土混合处理下（图 4a1），SBC 溶液

pH 与 CK1 相比无明显差异，而 SMBC 明显高于其他处理。土壤本身的缓冲能力使各处理间在 28 d 时的

土壤溶液 pH 差值在 0.03~0.08 个 pH 单位之间，差值逐渐趋于稳定。在炭-土分离处理中，S-BC 和 S-

MBC 处理土壤溶液 pH 在不同培养时间内均高于 CK2（图 4a2）；在隔离袋内的 BC 和 MBC 溶液 pH 也

均明显高于 CK3，且受到生物质炭原始 pH（BC：10.41；MBC：6.87）的影响，在 1 d 时，BC 溶液 pH

大于 MBC，但随着培养时间的增加，MBC 上锰氧化物的还原导致溶液 pH 略高于 BC（图 4a3）[18]。 

不同处理下土壤溶液 DOC 浓度随着培养时间的动态变化如图 4b 所示。总体上，各处理土壤溶液

DOC 浓度均随培养时间而逐渐降低并趋于稳定。在炭-土混合处理中（图 4b1），培养 3 d 后各处理

DOC 浓度基本表现出 SBC 与 CK1 处理高于 SMBC 的趋势。在炭-土分离处理中，BC 和 MBC 溶液 DOC

浓度在 1 d 时明显高于 CK3（图 4b3），这是由于生物质炭本身含有溶解性有机碳（BC：0.34 mg·g
-1；

MBC：0.38 mg·g
-1），并在 1 d 时快速释放至溶液中，因此 SBC 和 SMBC 在 1 d 时的 DOC 浓度也高于

CK1；但后续培养期内，BC 和 MBC 溶液 DOC 浓度低于 CK3，并且隔离装置外 S-BC 和 S-MBC 处理的

土壤溶液 DOC 浓度也始终低于 CK2（图 4b2），这可能是由于生物质炭对 DOC 具有一定的亲和力，能

够促进对 DOC 的吸附[10]，通过对 BC 和 MBC 上 DOC 的定量分析（图 4c）也证实了该观点，但长期的

培养下生物质炭上吸附的 DOC 逐渐降低，这可能与 DOC 的分解有关。 

 
图 4 土壤溶液 pH（a）和可溶性有机碳（DOC）浓度（b）以及生物质炭上 DOC 含量（c）的变化（a1、b1. 炭-土

混合处理；a2~a3、b2~c. 炭-土分离处理） 

Fig. 4 Changes in pH (a) and dissolved organic carbon (DOC) concentration (b) in soil solution and DOC content in biochar (c) (a1, b1. 

Biochar-soil mix treatments. a2-a3, b2-c. Biochar-soil separation treatments) 

2.4 锰改性生物质炭对锰的影响 

不同处理下土壤 Mn 随培养时间的变化如图 5 所示。由图 5a1 可知，炭-土混合处理下，尽管 MBC

上负载了大量的锰氧化物，但在 1 d 时，SMBC 土壤溶液总锰（Mn(T)）浓度（0.04 mg·L
-1）要远低于

CK1（0.41 mg·L
-1）和 SBC（0.33 mg·L

-1），在 3 d 时，CK1、SBC 和 SMBC 溶液 Mn(T)浓度均迅速增

加，并且在随后的培养时间里，SMBC 溶液 Mn(T)浓度增加幅度均较大，溶液 Mn(T)浓度基本保持着

SMBC > CK1 > SBC 的趋势。因此，SMBC 的土壤有效态 Mn 含量显著高于其他处理（P < 0.05）（图

5b1），且各处理的土壤有效态 Mn 含量随培养时间无明显差异，说明 Mn 在土壤中的变化相对稳定。 

在炭-土分离处理中，隔离袋外 S-MBC 土壤溶液在 1 d 时的 Mn(T)浓度（0.02 mg·L
-1）远低于 CK2

（0.52 mg·L
-1）和 S-BC（0.48 mg·L

-1），该结果与炭-土混合处理一致。在后续培养时间里，S-MBC 和

CK2 的土壤溶液 Mn(T)浓度基本无显著差异（P > 0.05），但在 28 d 时，S-MBC 土壤溶液 Mn(T)浓度显
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著高于 CK2（P < 0.05）（图 5a2）。此外，由图 5b2 知，在 7~14 d 时，各处理土壤有效态 Mn 含量从大

到小表现出 S-MBC > S-BC > CK2 的趋势，在 28 d 时，S-BC 和 S-MBC 的土壤有效态 Mn 明显降低，但

与 CK2 相比无显著差异（P > 0.05）。然而，隔离袋内添加 MBC 的溶液在 1 d 时 Mn(T)浓度（1.63 

mg·L
-1）要远高于 CK3（0.04 mg·L

-1）和 BC（0.04 mg·L
-1），并在 3 d 时快速释放，此时 Mn(T)浓度达

到峰值（17.74 mg·L
-1），随后逐渐降低（图 5a3），说明 MBC 对溶液中的 Mn 离子（土壤和 MBC 共同

释放）也处于动态吸附-解吸过程中。但通过对 BC 和 MBC 上 Mn 的定量分析（图 5c）可知，MBC 上的

Mn 含量随着培养时间逐渐降低，说明 MBC 处理溶液 Mn 浓度的减少并不是完全再吸附至生物质炭上。 

 
图 5 土壤溶液总锰（Mn(T) ，a）、土壤有效态锰（b）以及生物质炭上总锰含量（c）的变化（a1、b1. 炭-土混合处

理；a2~a3、b2~c. 炭-土分离处理） 

Fig. 5 Changes in total Mn (Mn(T)) concentration in soil solution (a), available Mn content in soil (b), and total Mn content in biochar (c) (a1, 

b1. Biochar-soil mix treatments. a2-a3, b2-c. Biochar-soil separation treatments) 

2.5 锰改性生物质炭对铁的影响 

不同处理下土壤 Fe 随培养时间的变化如图 6 所示。由图 6a1 可知，炭-土混合处理下，不同处理土

壤溶液总铁（Fe(T)）浓度随培养时间呈不断增加的趋势，其中 SMBC 土壤溶液 Fe(T)浓度显著低于其他

处理（P < 0.05），且保持着 SMBC < SBC < CK1 的趋势。由图 6b1 也能明显看出 SMBC 土壤有效态 Fe

含量显著低于其他处理（P < 0.05），且 SBC 和 SMBC 土壤有效态 Fe 含量随时间呈先降后增的趋势。 

炭-土分离处理下，隔离袋内添加 BC 和 MBC 的溶液 Fe(T)浓度与 CK3 相比在 1~3 d 时无显著差异

（P > 0.05），在 5~14 d 时显著降低（P < 0.05），但 28 d 时 BC 溶液 Fe(T)浓度由 0.03 mg·L
-1急剧升至

0.32 mg·L
-1（图 6a3）。通过对 BC 和 MBC 上的 Fe 进行定量分析可知（图 6c），BC 上 Fe 含量在 28 d

时由 0.96 mg·g
-1降至 0.74 mg·g

-1，猜测 28 d 时 BC 溶液 Fe(T)浓度的升高可能与 BC 上 Fe 的释放有关。

而 MBC 上吸附的 Fe 含量随着时间逐渐增加，在 28 d 时达到了 3.12 mg·g
-1。隔离袋外 S-MBC 土壤溶液

Fe(T)浓度在 1 d 时显著低于其他处理（P < 0.05）（图 6a2），这与炭-土混合处理结果一致。不同处理

土壤溶液 Fe(T)浓度随着培养时间呈先增加，至 14 d 时达到峰值随后降低的趋势，并且 S-BC 和 S-MBC

土壤溶液 Fe(T)浓度均显著低于 CK2（P < 0.05）。由图 6b2 可知，S-BC 和 S-MBC 土壤有效态 Fe 含量

也呈先降后增的趋势，在 28 d 时，S-BC 土壤有效 Fe 含量（293.39 mg·kg
-1）显著高于 CK2（241.09 

mg·kg
-1）和 S-MBC（259.47 mg·kg

-1）。 
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图 6 土壤溶液总铁（Fe(T)，a）、土壤有效态铁（b）以及生物质炭上总铁含量（c）的变化（a1、b1. 炭-土混合处理；

a2~a3、b2~c. 炭-土分离处理） 

Fig. 6 Changes in total Fe (Fe(T)) concentration in soil solution (a), available Fe content in soil (b), and total Fe content in biochar (c) (a1, b1. 

Biochar-soil mix treatments. a2-a3, b2-c. Biochar-soil separation treatments) 

3 讨 论 

锰改性生物质炭与土壤充分混匀后（炭-土混合处理），与对照和施用未改性生物质炭处理相比，

显著降低了土壤溶液 As(T)、As(Ⅲ)浓度以及土壤有效态 As 含量，并促进土壤砷向残渣态转变（图 2，

图 3）。生物质炭及其改性材料可通过调节土壤溶液无机砷（iAs）的移动性（吸附）、形态（iAs 的氧

化还原）[19]，或改变材料-土壤有效态砷的分配、土壤砷赋存形态来影响整个体系中 As 的迁移转化[7]。

然而，在炭-土混合处理下，土壤系统各性质的变化难以直观地辨析锰改性生物质炭调节土壤溶液 As 与

土壤有效态砷的作用机制。本研究通过设置炭-土分离处理可进一步分析生物质炭直接引起的土壤-生物

质炭-土壤溶液性质的动态变化，以深入揭示有关机理。 

3.1 锰改性生物质炭调节土壤溶液 As移动性与形态的作用机制 

在炭-土分离处理下，隔离袋内 BC 和 MBC 与土壤无直接接触，主要通过与外界进行物质交换吸附、

转化土壤溶液中的 iAs。隔离袋内与 MBC 直接接触的溶液 As(T)和 As(Ⅲ)浓度在整个培养期间保持在较

低水平（图 2c），且隔离袋外土壤溶液 As(T)和 As(Ⅲ)的浓度在培养后期明显降低（图 2b），说明隔离

带外侧土壤淹水向内侧液持续还原释放的 iAs 被 MBC 有效吸附，并将较难吸附的 As(Ⅲ)氧化为易吸附的

As(Ⅴ)
[6]。MBC 具有较大的比表面积、丰富的孔隙结构和含氧官能团，可通过表面络合/沉淀机制促进对

土壤溶液中 iAs 的吸附，MBC 上的锰氧化物可与 As(V)形成双齿桥接复合物，增强其对土壤溶液中 iAs

的专性吸附作用[6, 20]。因此 MBC 上吸附的 As 含量随着培养时间逐渐增多（图 2d）。 

pH 对控制土壤 iAs 释放起着重要作用，通常 iAs 在土壤上的吸附随 pH 的增加而降低[21]。添加 MBC

会提高土壤溶液 pH（图 4a），这与 Ehlert 等[18]研究结果一致，这是由于厌氧条件下锰氧化物还原会导致

土壤溶液 pH 增加。然而，土壤溶液 pH 提高可能会增加土壤表面负电荷数量从而抑制砷阴离子的吸附
[22]。但从研究结果发现 MBC 显著促进溶液 iAs 浓度降低（图 2），通过相关性分析可知所有添加 MBC

处理的土壤溶液 pH 与 As(T/Ⅲ)浓度之间无显著关系（P > 0.05）（图 7），这与 Kim 等[17]研究结果一致，
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说明 MBC 引起的溶液 pH 升高并不是解释 MBC 抑制 iAs 解吸的唯一因素，pH 引起的其他因素的变化，

例如较高的土壤 pH 有利于 Fe 离子的沉淀和络合，这对于解释 MBC 降低砷迁移性也至关重要[23]。 

通过进一步分析发现，添加 MBC 还显著降低了土壤溶液 Fe(T)浓度和土壤有效态 Fe 含量。生物质

炭在水溶液中对 Fe 离子具有良好的亲和力[24]，通过炭-土分离处理检测到隔离袋中 MBC 在 28 d 时的 Fe

含量达到了 3.12 mg·g
-1（图 6c）。土壤中铁矿物的还原溶解是促进淹水稻田土壤砷释放的重要机制[24]，

但 MBC 上的锰氧化物不仅能促进土壤中的 As(Ⅲ)向 As(Ⅴ)转变，还能促进铁氧化物在厌氧条件下还原溶

解产生的 Fe(Ⅱ)向 FeOOH 转变，有助于 FeOOH 与 As(Ⅴ)发生吸附和共沉淀作用[25]。同时，MBC 能够促

进土壤溶液 As(Ⅲ)向 As(Ⅴ)转变并释放出大量的 Mn(Ⅱ)，还原溶解的 Mn(Ⅱ)可与 As(V)形成 As(V)-Mn(II)

复合物或重新吸附在 MBC 或土壤上[26]。此外，Mn(Ⅱ)在固相上的再吸附可增加其表面正电荷，有助于

在中性和碱性条件下促进固相对砷阴离子的吸附[27]。McCann 等[28]研究还发现 Mn(Ⅱ)吸附在材料表面会

形成锰氧化物，有助于增加 As 的吸附位点。先前的研究证实，As(Ⅲ)的氧化在缺氧条件下完全由锰氧化

物控制[29]，但本研究未添加 MBC 处理的土壤溶液 Mn(T)浓度与 As(T/Ⅲ)浓度之间呈正相关（P < 0.05）

（图 7），并且其土壤溶液 iAs 主要以 As(Ⅲ)为主（图 2），这说明未添加 MBC 处理的土壤溶液 Mn(T)

浓度在 3 d 时迅速增加可归结于土壤出现厌氧现象后含砷锰矿物的还原溶解，导致固相砷释放至液相中
[30]。土壤天然存在的锰氧化物的氧化能力有限，Mn

2+、Fe
2+和微生物代谢物的积累会使锰氧化物表面迅

速钝化，导致锰氧化物氧化 As(Ⅲ)的能力受到限制，不能有效地减少 As(Ⅲ)的浓度[31]。MBC 具有较大的

比表面积和丰富的孔隙结构，在淹水的土壤中有助于缓解锰氧化物的钝化、促进 As(Ⅲ)的氧化。 

此外，大部分处理的土壤溶液 DOC 与 As(T/Ⅲ)浓度之间呈显著负相关（P < 0.05）（图 7），这是

由于带负电荷的 DOC 会与 iAs 竞争固相土壤的吸附位点，促进砷从土壤固相络合位点中解吸，还会刺

激 Fe(Ⅲ)还原细菌，促进铁氧化物还原溶解，导致砷释放至土壤溶液中[32]。生物质炭本身含有易于矿化

和可提取的可溶性有机碳（图 4c），有研究发现生物质炭通过释放 DOC 随后与 Fe 络合来促进土壤中氧

化铁的溶解，导致砷迁移性的增加[33]。但就研究结果而言，添加 MBC 不仅抑制了砷的释放，而且在后

续的培养时间里溶液 DOC 浓度均显著低于 CK，这是由于 MBC 对 DOC 具有一定的亲和力，可能促进

DOC 特异性吸附固定砷，或与 Fe 和 As 形成 DOC-Fe-As 三元复合物[16]。 

 
注：颜色深浅代表相关性的强弱；红色代表正相关，蓝色代表负相关。Note: The depth of the color represents the 

strength of the correlation; red represents a positive correlation, and blue represents a negative correlation. 

图 7 炭-土混合处理（a）以及炭-土分离处理外侧（b）和内侧（c）土壤溶液不同性质之间的相关性 

Fig. 7 Correlation analysis diagram between different properties of soil solution in the biochar-soil mix treatments (a) and the biochar-soil 

separation treatments outside (b) and inside (c) 
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3.2 锰改性生物质炭调节土壤 As 赋存形态的作用机制 

从炭-土混合处理可以看出，在持续的淹水培养下，添加锰改性生物质炭 MBC 可促进土壤有效态

As 含量保持在稳定的范围内（图 3a1），显著降低土壤有效态 As 含量。通过炭-土分离处理进一步发现

隔离袋外土壤有效态 As 含量呈逐渐降低的趋势，在 28 d 时达到了与炭-土混合处理 SMBC 相近的值

（图 3a2），说明 MBC 可通过吸附-氧化土壤溶液中游离态 As 使土壤有效态 As 含量缓慢降低，并达到

稳定水平。另一方面，由炭-土混合处理可明显看出添加 MBC 能显著增加土壤有效态 Mn 含量（图

5b1），并降低有效态 Fe 含量（图 6b1），有助于酸可提取态 As 向相对稳定的 As 形态转变（图 3b1）。

而与 CK2 相比，未改性生物质炭对土壤有效态 Mn、Fe 含量无显著影响（P > 0.05），甚至在 28 d 时有

效态 As 含量显著增加（P < 0.05），且酸可提取态 As 占比高于 CK1，这与大多数研究结果[7, 34]一致，

即添加 BC 可能会促进砷在土壤中迁移，导致砷的有效性增加，并抑制酸可提取态 As 向相对稳定的 As

形态转变。根据炭-土分离处理进一步分析发现，与 CK2 相比，BC 和 MBC 在 7 d 时均显著提高了土壤

砷的有效性（P < 0.05）（图 3a2），这可能是由于生物质炭上的可溶态灰分元素如 Mn、钾、钙、镁可

增加土壤的盐基饱和度导致土壤溶液 pH 增加（图 4a2），提高了土壤中砷的静电排斥力[11, 23]。此外，

生物质炭释放 DOC 至外侧土壤溶液中也很可能与 As 竞争吸附至土壤颗粒上，从而增强土壤砷的迁移率
[17]。然而，随着培养时间延长，BC 和 MBC 均能逐渐降低隔离袋外侧土壤有效态 As 含量（与 CK2 相比）

（图 3a2），对其他重金属有效性的变化趋势也较为相似（图 5b2，图 6b2）。其中 MBC 更能促进外侧

土壤有效态 As、Fe 含量的降低，并增加有效态 Mn 含量。MBC 上部分锰氧化物通过氧化还原过程释放

出 Mn 离子由溶液进入土壤中会增加土壤有效态 Mn 含量，并随着培养时间而逐渐降低（图 5b2），而

铁锰结合态 As（F2）占比逐渐增多（图 3b2），说明有效态 Mn 参与并增强了 As 的固定化。此外，

MBC 与土壤无直接接触的情况下也能明显降低外侧土壤有效态 Fe 含量，但在 28 d 时较 CK2 略有增加，

这可能是由于水铁矿还原转化为磁铁矿的过程中会产生一段时间的 As(Ⅲ)滞留，即次生铁相固定 As(Ⅲ)，

但长时间的铁还原和和孔隙水置换过程中化学失衡可能会导致 As(Ⅲ)释放[35]，这也引起了土壤有效态 Fe

的增加。通过对比炭-土分离处理下 As 和 Fe 在生物质炭上的含量（图 2d，图 6c）可知，负载锰氧化物

增强了生物质炭对 Fe、As 的吸附，且 MBC 对 Fe 的亲和力远高于 As。很多研究表明锰氧化物可通过对

Fe(Ⅱ)和 As(Ⅲ)的快速氧化促进 As(Ⅴ)吸附至新形成的 Fe(Ⅲ)氧化物中来增强 As 的保留[14]，因此，MBC

也可通过吸附 Fe 来促进 As 的固定。但 Fe(Ⅱ)与 As(Ⅲ)产生竞争性氧化以及 Fe(Ⅲ)、Mn(Ⅱ)对 MBC 的钝

化作用可能会阻碍 As(Ⅲ)的氧化[18]，由生物质炭上 Mn 含量的动态变化可知其在 7~28 d 时无显著性差异

（P > 0.05）（图 5c），进一步说明 MBC 上的锰氧化物可能由于钝化作用而不能完全参与氧化还原过程。 

3.3 锰改性生物质炭促进土壤砷固定的潜在路径 

本研究通过炭-土混合和分离处理对比各自对照，总结 MBC 调控砷在土壤溶液向土壤固定的主要路

径。在淹水条件下，MBC 可通过溶液吸附-释放 Mn、Fe、DOC 等物质，直接或间接引起土壤化学性质

变化从而影响土壤溶液和土壤中砷的迁移转化，包括 MBC 负载的锰氧化物对溶液中 As(Ⅲ)和 Fe(Ⅱ)的氧

化作用，产生的 Fe(Ⅲ)以及 Mn(Ⅱ)可与 As(V)形成复合物或吸附在固相上增强对溶液 iAs 的固定[6]；其次，

MBC 向溶液释放出大量 DOC 短期内会与 iAs 对土壤上的吸附位点产生竞争吸附，但长期培养下可能会

促进形成 DOC-As 和 DOC-Fe-As 复合物[16]；此外，MBC 自身具有的巨大比表面积和丰富孔隙结构（表

1）也能促进 iAs 的吸附固定，还能缓解淹水条件下锰氧化物的钝化作用，有助于溶液 As(Ⅲ)持续氧化。

因此，尽管淹水土壤铁、锰矿物的还原溶解导致固相砷释放至液相中，但添加 MBC 能抑制铁矿物的还

原溶解，降低土壤有效态 Fe 含量，但增加土壤有效态 Mn 含量，进而促进固相对 As 的保留和固定化，

并促进土壤有效态 As 向相对稳定的可还原态、可氧化态和残渣态 As 转变，从而降低土壤砷的有效性和

迁移性。 

4 结 论 
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本研究采用土壤淹水培养试验，通过炭-土混合和分离处理对比分析锰改性生物质炭（MBC）对土

壤液相-固相系统中砷迁移和转化的影响。结果发现，与对照和未改性生物质炭相比，MBC 显著提升交

换、吸附土壤溶液中 iAs 的能力。MBC 上负载的锰氧化物显著促进溶液 As(III)氧化为 As(V)，在培养期

间始终维持低浓度 As(III)（0.02~0.88 mg·L
-1）。同时，MBC 向土壤溶液中释放的 Mn 离子易与游离态

As(V)形成沉淀，促进 iAs 在固相上吸附。此外，MBC 上 Fe 含量随时间不断增加，说明 MBC 对 Fe 离子

表现出较好的亲和力，并通过 MBC 上锰氧化物的还原提高土壤溶液 pH 进而促进 Fe 离子在固相中沉淀，

从而进一步增强固相对溶液 iAs 的吸附。MBC 负载的锰氧化物还能抑制固相铁矿物还原溶解，促进土壤

有效态 Fe 和 As 含量显著降低（P < 0.05）。因此，添加 MBC 能促进土壤有效态 As 向更稳定的铁锰结

合态和残渣态 As 转变，阻碍土壤砷重新分配到土壤溶液中，使土壤有效态 As 含量稳定在较低的范围内。 
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