水淹条件下水稻土中砷的生物化学行为研究进展[footnoteRef:1] [1: 广东省科技计划项目(2017B020203001)、 广州市科技计划(201607010393, 201604030017)资助 Supported by the science and technology project of Guangdong Province (No.2017B020203001) and the science and technology project of Guangzhou City (No.201607010393,No.201604030017) ] 

钟松雄1,2,4  何宏飞3  陈志良2[footnoteRef:2]†  尹光彩3  林亲铁3  黄玲2 [2: † 通信作者 Corresponding author, E-mail: chenzhiliang@scies.org
作者简介：钟松雄(1990~)，男，博士研究生，主要研究农田土壤砷镉的迁移转化与生物化学作用机制，
E-mail:sxzhong123@163.com
收稿日期：；收到修改稿日期：] 

王欣2  刘德玲2
(1中国科学院广州地球化学研究所，广州 510640)
[bookmark: OLE_LINK42][bookmark: OLE_LINK43](2 环境保护部华南环境科学研究所，广州  510655)
(3广东工业大学环境科学与工程学院，广州  510006)
(4中国科学院大学，北京 100049)

        摘    要      水稻土中砷的氧化还原和甲基化等生物化学过程是影响水稻砷毒性的主要作用机制；同时，水淹厌氧条件是驱动水稻土中砷的生物化学过程关键环节，且是导致水稻对砷大量吸收累积的主要原因，对以水稻为主食的人们造成健康威胁。本文综述了水稻土中砷的氧化还原甲基化现象、砷的生物化学作用机制以及影响水稻土的砷迁移转化的影响因素，并探讨了水淹厌氧条件对水稻土砷代谢微生物群落、微生物基因表达水平以及对砷归趋的影响。最后，本文展望了未来的研究方向，以期识别土壤微环境、不同水管理模式等对水稻土中砷代谢微生物群落结构与基因表达水平的影响，为深入的理解砷的生物化学行为和降低水稻对砷的吸收累积提供深入的理论参考。
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[bookmark: OLE_LINK1][bookmark: OLE_LINK2]砷是土壤中的重金属污染物之一，被国际癌症研究机构归类为第一类致癌物[1]。砷的化合物毒性大小依次为：砷(III)>一甲基化亚砷酸(MMAs(III))>二甲基化亚砷酸(DMAs(III))>二甲基化砷(DMAs(V))>一甲基化砷(MMAs(V))>砷(V)[2]。水稻土中自然本底的砷浓度一般较低，而人类工业和农业活动使得大量的外源性砷进入到土壤当中[3]。水稻是世界上最主要的粮食作物之一，易吸收富集砷，因而稻田土壤砷污染会对以水稻为主食的人群身体健康构成严重威胁[4]。
水稻土中砷的迁移转化与砷的生物化学过程紧密相关，砷的氧化还原与甲基化决定水稻土砷的赋存形态与归趋。其中水稻土砷的生物化学行为与界面微环境密切有关，有研究表明间歇式水淹处理比长期水淹处理土壤溶液砷浓度和水稻籽粒砷含量均更低，且有进一步研究指出37种基因型水稻经点喷式管理方式对砷的吸收累积量相比于长期水淹管理方式均显著降低(p<0.05)，这证实厌氧水淹过程是导致水稻土砷释放的关键环节。据研究报道，水淹缺氧环境有利于铁/砷还原菌的活动，导致铁矿物的还原溶解和砷释放还原以及砷的甲基化[5-7]。Bennett 等[8]研究表明土壤溶液中铁(II)浓度和砷(III)浓度呈极显著正相关(r=0.896, p<0.001)，说明铁矿物还原溶解引起了砷的释放还原。即使在水淹缺氧环境下，砷的氧化也是存在的，有研究证实根表铁膜可作为水稻吸收砷的屏障[9]，Hu等[10]进一步研究表明水稻根表铁膜砷氧化微生物丰度与水稻根部、秸秆和籽粒均呈显著负相关性(p<0.05)。水淹环境下水稻土中砷的甲基化与砷的氧化还原过程同样重要，Zhang等[11]进研究表明，水稻土在水淹厌氧条件下砷还原基因丰度显著高于有氧条件下的丰度，且砷还原基因与砷甲基化基因呈显著正相关性(R2=0.90，p<0.05)。且有进一步研究表明，一些特定种类的微生物与水稻土中砷的氧化还原、甲基化过程紧密相关[7,11-15]。水稻土的水淹厌氧环境引起的与铁砷迁移转化有关的微生物在群落水平和代谢、基因表达方面的变化进一步影响着砷的生物化学过程[11,13-14]，并由此改变着水稻土中砷的动力学特性[7,14,16-17]。
        目前，许多研究从不同的角度深入探讨了水稻土中砷的氧化还原和甲基化过程以及涉及的微生物介导机制，但对这方面研究却鲜有系统性的综合分析。因此，本文综述了水稻土中砷的氧化还原和甲基化的生物化学过程及其影响因素，分析了水淹厌氧条件下水稻土砷的迁移转化特点，并展望了未来的研究方向，以期为水稻土砷污染防治提供科学依据。
1  水稻土砷的氧化和还原
[image: C:\Users\Administrator\Desktop\未标题-2.tif]
图1水稻土砷的释放，氧化还原与甲基化过程
Fig. 1 Release, oxidation and reduction as well as methylation of arsenic in paddy soil
1.1  砷还原生物化学机理
砷的还原主要分为异化砷还原与细胞质砷还原。
异化砷还原是指微生物在厌氧条件下利用乳酸盐、乙酸盐、芳香类化合物等有机物作为电子供体将砷(V)还原为砷(III)，同时合成ATP，为微生物生长提供能量；这种厌氧砷呼吸还原机制在原核生物中普遍存在[18-21]。异化砷还原发生在细胞周质上，需要异化砷还原酶异质二聚体蛋白 arrAB以及cymA基因编码的细胞色素C的参与。其中，异化砷还原酶由大亚基arrA(大小约为100 kDa)和小亚基arrB(大小约为30 kDa)组成；arrA是砷(V)发生还原的场所，arrB负责把经呼吸链传来的基质脱下的电子传递给arrA；细胞色素C则是充当电子穿梭体的角色[18,21]。
        细胞质砷还原是指将进入细胞的砷(V)还原为砷(III)并通过膜蛋白将砷(III)泵出细胞，降低细胞中砷的浓度以达到解毒的目的[22-23]。细胞质砷还原是由细胞质中ars操纵子编码的砷(V)还原酶控制的，它与砷(III)排出泵共同形成支撑细胞质砷还原的耦合体系。ars操纵子的核心由三个基因组成：arsR，arsB，arsC。其中，arsR为阻遏蛋白基因，与ars启动子结合时会抑制其他ars基因的转录与表达；arsB是载体蛋白基因，与利用膜势能将砷(III)排出有关；arsC基因则编码砷(III)还原酶，对砷(III)还原起着重要作用[18,23-24]。研究表明，砷(III)排出细胞的过程与ATP酶arsA有关；arsA与arsB共同组成排出砷(III)的阴离子泵，砷(III)与arsA酶结合刺激arsA酶水解ATP产生能量促使阴离子泵将砷(III)排出；arsA可通过与arsD金属分子伴侣结合而增强自身与砷(III)结合的能力[16]。
        异化砷还原与细胞质砷还原分别与砷呼吸还原基因arrA和砷解毒还原基因arsC有关。arsC作为砷解毒基因广泛存在于好氧、厌氧微生物中，而arrA主要存在于厌氧微生物中[7]。Saltikov等[25]研究Shewanella sp. Strain ANA-3 的砷还原行为发现 arrA基因的表达会被氧气与硝态氮抑制，arrA基因的表达在处于对数期和停滞期初期的微生物中受砷(V)的刺激作用最显著，且arrA基因对砷(III)的敏感度也远超于arsC基因，但arsC基因在有氧和厌氧环境下都能表达。Jia等[7]的研究则表明，水淹水稻根际土中arsC基因的丰度与多样性高于arrA基因，说明了arsC作为砷解毒基因的重要性。
        能进行砷还原的微生物种类繁多，如常见的如Geobacter、Shewanella、Anaeromyxobacter和Ohtaekwangia、Desulfuromonas、Desulfocapsa、Desulfobulbus、Lacibacter等[12,14]，以及一些典型的水稻根际微生物，如Rhizobiales和Burkholderials[7]，其中的部分微生物与在沉积物、咸水湖以及热泉中分离出的砷还原微生物相似[7]。
1.2  砷还原主要影响因素
1.2.1  铁矿物对砷还原的影响
        铁矿物还原溶解使其吸持的砷进入液相被普遍认为是促进淹水水稻土中砷还原的关键因子，而铁矿物对砷的固定则被认为有利于抑制砷还原；大量研究表明铁矿物吸持态砷(V)比溶液相砷(V)更难被微生物还原，拥有更长的半衰期[6,12,26-27]，而Bennett 等[8]研究表明土壤溶液中铁(II)浓度和砷(III)浓度呈极显著正相关(r=0.896, p<0.001)，说明铁(Ⅲ)还原溶解有利于砷(V)释放还原，也进一步证明了铁矿物固定砷有利于抑制砷还原。 
[bookmark: OLE_LINK5][bookmark: OLE_LINK6]        水铁矿、针铁矿、赤铁矿对固定水稻土砷有重要作用，其中比表面积和反应活性最大的无定型水铁矿的砷吸持量最大，结晶度较高的针铁矿与赤铁矿的砷吸持量低于水铁矿[28-31]。Zobrist等[32]研究发现Sulfurospirillum. barnesii还原液相砷(V)远高效于还原水铁矿吸持态砷(V)，而砷(V)与水铁矿共沉淀时还原速率更低。Jones等[33]研究发现Clostridium sp. strain CN-0还原液相砷(V)的速率是还原针铁矿悬液(砷/铁=5.3×10-4 mol·mol-1)中砷(V)的速率的1 200倍以上，其中液相砷(V)还原速率达12 mmol·d-1以上，并指出砷(V)解吸控制着液相砷(III)的生成速率。近来，Huang等[12]进一步研究发现，液相砷(V)、0.2 g·L-1针铁矿或水铁矿悬液中的砷(V)在Shewanella putrefaciens strain CN-32介导下的还原半衰期分别为3 h、32 h以及227 h，同样表明铁矿物固定砷能抑制砷还原，且水铁矿的抑制效果最显著。尽管铁还原菌偏爱集聚在结晶度低、反应活性高的铁矿物上[34]，但Zhang等[35]指出一般的水稻田耕作环境中被还原的草酸铵提取铁(即无定型铁矿物)不超过其总量的1%，因此水铁矿固定砷对抑制砷还原起关键作用。与水铁矿、针铁矿不同，赤铁矿主要通过结构嵌入固定砷，Bolanz等[36]研究发现比表面积低至1 m2·g-1的赤铁矿可固定化1.8 wt%的砷(V)，远超过其表面的所能承载的量，表明赤铁矿通过结构内嵌吸持了大量砷；由于赤铁矿结晶度高，不易被微生物还原，因此其对砷的吸持有利于避免砷(V)释放到溶液中[36-37]，但现有研究鲜有涉及赤铁矿抑制砷还原的具体效果。进一步研究表明，水稻土无定型铁与可交换态和专属吸附态砷总和呈负相关(r=-0.694, p＜0.001)[38]，且在外源添加时水铁矿相比于针铁矿与赤铁矿对有效态砷截留效果最好，其中无定型铁与无定型铁结合态砷呈显著正相关关系 (r=0.879, p=0.009)[29]。以往的研究表明，水淹缺氧条件下水稻土溶液中的有效态砷主要以与铁矿物亲和力较低、移动性较强的砷(III)形式存在[4]，这与水淹缺氧条件铁砷还原微生物驱动土壤微界面铁砷还原释放有关。相应地，水淹缺氧条件下水稻土有较高的pH值，Honma等[39]进一步发现水稻土pH值与总砷呈函数关系[As]=3.56×10-12 exp(4.72pH)，溶解亚铁与总砷呈函数关系[As]=0.0024[Fe(II)]2+0.3125[Fe(II)]+3.5886，而厌氧条件下砷主要以砷(III)存在，因此较高的pH或有利于水稻土砷还原。
        水稻土中铁矿物发生相态转变或者还原生成次生矿物的过程以及氮铁循环、碳铁循环都可能影响砷固定并进一步影响砷还原，具体见于表1和表2。
      表1 铁矿物相态转变生成次生矿物对砷还原的影响
Table 1 Effects of secondary minerals formed during changes of iron minerals in phase on arsenic reduction 
	铁矿物转化途径
Transformation pathway of iron mineral 
	具体案例
Specific examples
	对砷还原的影响
Impact on arsenic reduction

	铁氧化矿物发生晶相转变
	水铁矿转化为磁铁矿；水铁矿转化为针铁矿；施氏矿物(Fe8O8(OH)8−2x(SO4)x (x为1到1.75)转化为磁铁矿或针铁矿
	水铁矿转化为磁铁矿/赤铁矿时能使砷被固定，不易还原释放[5]，有利于抑制部分砷进入液相被还原；施氏矿物转化为磁铁矿和针铁矿能为砷提供新的吸附位点[40-41]

	铁氧化物还原溶解促使亚铁直接与砷形成铁砷复合矿物
	与砷共沉淀或砷通过结构嵌入形成砷-次生矿物复合体；水铁矿还原溶解后亚铁在其表面与砷(V)直接形成二次矿物Fe3(AsO4)2
	含砷水铁矿还原溶解后解吸的砷可再与铁在矿物表面共沉淀，部分砷可能发生氧化还原[42]，共沉淀物中的砷(V)随着时间推移可嵌入到次生矿物晶相结构中而更难被还原；二次矿物Fe3(AsO4)2的形成有利于避免砷进入液相[43]，有利于抑制砷还原

	铁氧化矿物还原溶解，砷被磷替换形成蓝铁矿-砷铁矿复合体
	富磷环境中形成的复合矿物：Fe3(PO4)1.7(AsO4)0.3·8H2O，即蓝铁矿-砷铁矿
	使砷(V)固定于固相矿物中[44]，不易释放到溶液中而变得容易被还原

	三价铁与环境中其它离子及砷(V)生成次生矿物
	富含硫酸盐的环境中形成的三价铁矿物 (Fe8O8(OH)8−2x(SO4)x
(施氏矿物，x为1到1.75)
	施氏矿物吸附砷或与砷共沉淀，使砷(V)不易被微生物还原，而吸持砷(V)的施氏矿物中硫酸根含量越高时铁(III)和砷(V)均更不易被还原[40-41]



      表2 对砷固定化、砷还原可能产生影响的氮铁、碳铁循环过程
Table 2 Nitrogen-iron and carbon-iron recycling processes that may have potential influence on arsenic immobilization and reduction
	反应类别
Reaction types
	具体过程及对砷还原影响
Detailed process and its influence on arsenic reduction 

	


氮铁循环
	硝态氮还原耦合铁氧化：微生物以硝态氮为电子受体氧化亚铁形成三价铁矿物，有利于砷的吸附或使砷与铁矿物共沉淀，抑制砷还原；硝态氮的存在同样有利于抑制三价铁矿物的还原溶解而有利于砷固定化抑制砷还原[45-49]

	
	氨氮降解耦合铁氧化物还原：微生物以氨氮为电子供体还原三价铁(Feammox过程)[46-53]，三价铁还原溶解有利于砷释放，而Feammox产生的硝态氮可能不利于砷还原；硝态氮可被还原为亚硝氮和氮气，参与介导的有自养微生物(如A. ehrlichi strain MLHE-1)也有异养微生物(如Sinorhizobium strain DAO10) [46-53]

	


碳铁循环
	低分子有机碳耦合铁砷氧化：二氧化碳被微生物作为电子受体同化为菌体有机物，同时亚铁被氧化为三价铁[49,54]，有利于砷固定与抑制砷还原；同样，水稻土存在化能自养型砷氧化微生物时，低分子有机酸或CO2被降解或同化耦合砷(Ⅲ)氧化[19]

	
	有机物降解耦合铁氧化物还原溶解：微生物还原三价铁，有机物作为电子供体被降解为更简单的有机物或无机物，而三价铁的还原使砷失去吸附位点进入液相或有利于砷还原；有机质既包括大分子有机质(如胡敏酸)也包括小分子有机质(如乙酸、醋酸等)[54]



1.2.2  有机质对砷还原的影响
土壤中有机质是铁代谢微生物和矿物质相互作用过程的重要参与者，一方面低分子有机质可以提供电子耦合铁的还原过程从而影响砷的界面环境化学行为，另一方面，有机质的氧化能够直接耦合沉积物、土壤矿物和溶液中砷的微生物还原[55]。稳定性低的有机质促进微生物砷还原的作用最为显著，如碳含量低、含氧基团和活性基团多的有机质、生物质有机质、溶解有机质等[56-58]。Sahoo 和Kim [59]研究表明有机质刺激微生物活动使土壤氧化还原电位下降，有利于铁矿物还原溶解促进砷释放还原[12]。Chen等[60]研究发现生物炭促进了砷污染沉积物中的铁还原和砷还原，且总铁还原量与总砷还原量中的87%~90%与83%~88% 与微生物降解生物炭相关，同时Geobacter、Anaeromyxobacter、Desulfosporosinus和Pedobacter等铁/砷还原菌的丰度显著上升。Wang等[54]同样发现加入生物炭的砷污染水稻土中铁还原菌Geobacter、Anaeromyxobacter、Desulfosporosinus和Pedobacter的丰度显著上升，且总砷释放量、砷(III)释放量的提高与亚铁生成量呈显著相关性，砷还原基因arrA、arsC的丰度比与未加入生物炭时分别提高了20倍与1.4倍。
        有机质还主要通过以下方式促进砷的还原：
      表3 有机质促进砷还原的方式与机理或实例
Table 3 Modes and mechanisms or examples of organic matter stimulating arsenic reduction
	砷还原促进方式
Arsenic reduction promotion mode
	实例或机理
Examples or mechanism

	形成有机质-铁-砷三元复合体
	Mikutta和Kretzschmar[62]借助EXAFS证明了土壤中砷(V)-铁(III)-胡敏物质三元复合体的存在，且复合体中的砷(V)在厌氧条件下可能更容易被微生物还原；机理尚需研究[61-62]

	竞争吸附或共沉淀作用
	有机质通过竞争吸附作用或共沉淀嵌入铁矿物结构而屏蔽铁矿物的砷吸附位点，促进砷进入溶液相被还原；越不稳定的有机质越容易引起铁矿物表面砷(V)的释放还原[63-66]；Redman等[67]研究表明砷很难吸附到已被天然有机质吸附的赤铁矿上 

	充当电子穿梭体
	将微生物从基质上脱下的电子的传递到微生物难以接触的铁矿物或直接传递到砷，引起铁矿物还原溶解、砷释放还原或直接引起砷还原，且具有醌基团等活性成分的有机质的电子穿梭作用更明显[54,68]

	一些活性很高的有机质直接还原砷
	Jiang等[69]研究发现还原态的AQDS能将砷(V)直接还原为砷(III)；Chen等[60]也发现灭菌水淹厌氧沉积物中存在着砷还原现象，并推测砷可能被某些高活性的有机质直接还原。




1.3  砷氧化生物化学机理
[bookmark: OLE_LINK7][bookmark: OLE_LINK8]砷的氧化由化能自养型砷氧化微生物与异养型砷氧化微生物介导[16]。化能自养型砷氧化微生物以氧气、硝酸盐、氯酸盐等为电子受体氧化砷氧化，或在厌氧条件下以铁矿物，硝酸根等为电子受体氧化砷[21,23,52,70]，进行产能并同化CO2以合成细胞物质，支持细胞生长。异养型砷氧化微生物介导的砷氧化过程常被视为一种解毒反应，即把砷(III)转化为砷(V)从而降低砷对细胞的毒性[16]。
砷(III)的氧化是由aio基因介导的，一般采用aroA基因表示；aio砷(III)氧化酶由两个一大一小的、分别由aioA与aioB基因编码的亚单位组成，这两个亚基都与砷(V)还原酶的两个亚基有亲缘关系[16,21,71-72]，广泛存在于细菌与古菌的砷(Ⅲ)氧化酶中，其功能是将从砷(III)脱下来的电子传递到可溶于细胞质中的电子载体中[71-72]。Kumari和Jagadevan[16]指出砷氧化时，含有钼蝶呤的砷氧化酶中心与砷(III)相连，钼(VI)被砷(III)脱下的两个电子还原为钼(IV)，随后两个电子先后经过大、小两个亚单位被传递到内膜的呼吸链上并由天青蛋白或细胞色素C传递到电子受体(氧气)。砷(III)浓度较高的环境下微生物砷氧化基因丰度明显变高，砷氧化活动明显更活跃，表明砷氧化是一种微生物砷解毒机制。近来arxA基因(编码arxA砷氧化酶)对砷氧化的作用也得以确认，带有arxA基因的砷氧化微生物以硝态氮为电子受体，通过砷氧化固定二氧化碳[7,16,19]。另外有研究表明，较高的磷浓度或有利于砷氧化微生物(如Synechocystis)更高效地氧化砷(Ⅲ)，同时抑制其微生物细胞内砷(V)还原[71-72]。
水稻土中与aroA基因有关的砷氧化菌主要隶属于以下的门：α-Proteobacteria与β-Proteobacteria。Zhang等[11]也在水稻土中检测到了α-Proteobacteria与β-Proteobacteria两个门的微生物，并且发现水稻根际菌Rhizobiales 与Burkholderiales在砷氧化中起重要作用。进一步的研究报道水稻土同样存在Sinorhizobium sp. DAO10 (aio)[73]、Alkalilimnicola ehrlichii strain MLHE-1(arxA)和Paracoccus strain SY(aio)[74]等砷氧化菌。水稻根膜方面，Hu等[10]研究发现水稻根际铁膜上的砷氧化微生物主要隶属于Acidovorax sp.与 Hydrogenophaga sp.。
1.4  砷氧化主要影响因素
大量研究表明水稻土氧化还原电位是影响砷氧化的重要因素。Rhine等[75]研究有氧/厌氧交替环境下砷(V)呼吸还原菌strain Y5和自养型砷(III)氧化菌strain OL1共同介导的砷(V)/砷(III)动力学，发现从有氧切换到厌氧环境时砷的主要存在价态从砷(V)变为砷(III)。Jia等[7]和Williams等[76]发现水淹水稻土中氧气量更高的水淹根际土与非根际土相比具有更高的砷氧化菌丰度和砷(V)浓度。通常，水稻的通气组织越发达(泌氧量越大)，根际周边区域氧化还原电位越高，砷(III)的氧化现象就越显著[77]。Hu等[10]发现根表铁膜砷氧化微生物对抑制水稻富集砷起重要作用，而这与砷氧化微生物将砷(III)转化为能被水稻根表铁膜强烈吸附的砷(V)有关。
        厌氧沉积物或水淹土壤等厌氧还原性环境中硝态氮可以作为电子受体促进微生物砷氧化[78-79]。Zhang等[19]发现水淹厌氧砷污染水稻土中砷(III)的氧化耦合了硝态氮的还原，且该过程是由Paracoccus属的自养菌strain SY介导的。同样，一些活性很高的有机质可以直接氧化砷(III)。Jiang等[69]研究发现氧化态AQDS能将砷(III)直接氧化为砷(V)，而Chen等[60]也发现灭菌水淹厌氧环境中存在砷氧化现象，并推测可能与有机质直接氧化砷有关。
2  水稻土砷的甲基化过程
2.1  砷甲基化的主要机理
        砷甲基化是水稻土中存在的普遍现象，水稻土、水稻籽粒以及水稻土上方的大气都曾被检测到甲基化砷的存在[80-82]，研究表明每年约有419~1 252 t的砷从水稻土中释放到大气中[83]。砷甲基化是水稻土中微生物自带的一种减毒脱毒机制，由砷甲基化基因(arsM)控制[84]。砷还原酶(arsC)与砷甲基化酶(arsM) 是这些微生物细胞内砷甲基化的主控因子，砷还原酶把细胞质中的砷(V)还原为毒性更大的砷(III)，而砷(III)在arsM的催化甲基化作用下，依次生成一甲基化砷(MMA)、二甲基化砷(DMA)、三甲基化砷(TMA)，并通过扩散作用被排出细胞体外[85]。目前，最合理并为接受的砷甲基化反应模式可以用下面的方程式表示：

[image: C:\Users\Administrator\Documents\Tencent Files\1543596421\FileRecv\MobileFile\松雄反应式1.tif]
图2 砷甲基化的反应模式[80,86]
Fig. 2 Reaction model of arsenic methylation[80,86]
该过程实际上是一个还原-氧化-甲基化交替的过程，砷(III)化合物H3AsO3中的羟基不断被甲基取代，最终形成挥发性的MMA、DMA、TMA，这个循环过程可以用图2更清晰地表达出来：
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图3砷还原-氧化-甲基化交替反应式[80,87]
Fig. 3 Chemical equation of alternation of reduction-oxidation-methylation of arsenic[80,87]
[bookmark: OLE_LINK3][bookmark: OLE_LINK4]甲基供体是使无机砷转化为甲基化砷的重要物料，而不同微生物对应的甲基供体有所差异。大多数真菌细胞内发生的砷甲基化反应以S-腺苷甲硫氨酸(SAM)为甲基供体，而在细菌的细胞中，甲钴胺是主要的甲基供体[88]。迄今为止，研究中涉及较多的甲基供体为SAM。甲基供体SAM在砷甲基化过程中经历的过程为：SAM以及砷结合在微生物体内arsM酶上相应的位点上，随后SAM将甲基传递给砷(III)[86]，使原本同时与三个含硫半胱氨酰的氨基酸残基相连的砷(III)转化为甲基化砷-酶的二元中间体。随后，该中间体水解，甲基化砷解离出来，还性的谷胱甘肽(GSH)作为电子供体通过还原作用使arsM酶的活性恢复[84]。
        水稻土中的砷甲基化微生物多种多样并隶属于不同的门，包括Proteobacteria、Firmicutes、Bacteroidetes、Gemmatimonadales等，其中也包括一些硫酸盐还原菌和产甲烷菌[11,13]。Jia等[15]发现水稻土与根际土中Actinobacteria、Gemmatimonadales、α-Proteobacterales、δ-Proteobacterales、β-Proteobacterales、Sphaerobacterales、Firmicates、CFB group bacteria、Halobacteriales、Archaea等门的菌种都与砷甲基化有关，且根际土或根上出现的主要为Proteobacteria、Gemmatimonadales、Sphaerobacterales、Firmicutes。 
2.2  砷甲基化的主要影响因素    
        水稻土中的砷甲基化过程受多种因素影响，且有机质是关键因素。加入有机质使微生物获得充分养料，提高砷甲基化菌丰度，从而促进水稻土中还原性环境的形成以及砷甲基化过程，研究表明，有机质形成时间越短、性质越不稳定时，越易被利用，对砷甲基化的促进效果越显著[89-90]。不同种类的微生物能产生不同的砷甲基化产物，而施加不同的有机质促进砷甲基化的效果也有所差异；Huang等[91]往砷污染水稻土中加入干酒糟与三叶草，发现加入干酒糟后砷挥发量比未加入时高出100倍以上；加入干酒糟的处理组砷挥发量比加入三叶草的处理组高出两倍以上，两个处理组的砷甲基化产物也有所差异。Jia等[15]研究表明，往水稻土中加入稻草后arsM基因的丰度平均上升了139.4%，证实了添加有机质对微生物砷甲基化的促进作用，并指出不同微生物对砷甲基化的具体影响有所差异。水分也是影响砷甲基化的重要因素，适当湿度有利于创造厌氧或兼性厌氧的还原性环境，进而促进微生物进行砷甲基化，且研究表明土壤含水量为250~350 g H2O·kg-1土时砷甲基化的强化效果最显著[92-94]。此外，偏酸性的环境也有利于增强砷甲基化微生物的活动，研究表明pH从8.5降到8.0便可显著提高TMA的生成量[91,95-96]；Huang等[91]的研究中往水稻土添加三叶草粉末及干酒糟后砷挥发量都显著增加，而其pH则由8.7分别降至8.3与8.1。
3  水淹厌氧条件对水稻土砷的生物化学作用机制
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图4 水淹还原性条件下水稻土砷的环境化学行为
	Fig. 4 Environmental chemical behavior of arsenic in floodedreducing paddy soil
水稻种植需要经历的淹水阶段是影响水稻土砷迁移转化的关键因素，大量研究证实水淹厌氧条件能显著影响水稻土中砷的氧化、还原与甲基化，而这与水稻土中铁砷代谢相关微生物的群落结构的变化是密切相关的。水淹厌氧条件有利于水稻土砷的释放还原与甲基化，而不利于砷氧化[97]。
        水稻土中铁矿物是砷的主要吸附载体，水淹厌氧条件的形成以及低氧化还原电位环境有利于促进铁还原菌和砷还原菌的活动，不利于砷氧化菌的活动，导致铁矿物还原溶解使砷释放到溶液中并被微生物还原，从而提高了水淹水稻土溶液中总砷和砷(III)的浓度。Yamaguchi[5]等发现，水淹条件下当水稻土的氧化还原电位由+100 mV下降到-68 mV与-75 mV时，溶液中砷的释放量每千克土分别提高了6.9μmol和19μmol。 Syu等[98]研究发现砷含量为343.3 mg·kg-1的砷污染水稻土经历淹水后土壤溶液砷含量大幅度上升至3000μg·L-1以上，且伴随着氧化还原电位的急剧下降与铁(II)含量的快速上升，而Wu等[99]研究四种不同基因型的水稻在有氧和无氧条件下对砷的累积发现无氧条件下根部的总砷量(147~243 mg·kg-1)显著高于有氧条件下根部总砷量(88.8~218 mg·kg-1)。Somenahally[100]等研究表明相比厌氧水淹处理，间歇式水淹处理中水稻根际土孔隙水总砷约降低86%，而这与地杆菌、希瓦氏菌和厌氧黏细菌等异化铁还原菌在厌氧水淹条件下丰度更高有关。Zecchin等[101]研究指出水稻根际土在长期持续水淹后Geobacteraceae族的铁还原菌的丰度显著上升并伴随着砷(V)从铁矿物中溶出。而Das等[14]进一步研究表明，与不淹水和干湿交替处理相比，水淹厌氧处理下水稻土的铁还原菌丰度可分别高出56.4和6.5个数量级，砷还原菌丰度可分别高出31.8和15.9个数量级，溶解亚铁、砷含量显著更高，且水稻土孔隙水中砷(III)占总砷的87.3~93.6%。这说明水淹厌氧条件不仅驱动铁还原促进砷释放，还可以促进砷的直接还原。携带砷(V)还原基因的微生物多为厌氧微生物[7]。大量研究证实水淹缺氧条件下土壤溶液砷以砷(III)为主，且砷(III)浓度可能随着土壤氧化还原电位的降低与砷浓度的提高而提高[14]。Ohtsuka等[102]研究了水稻土中的与异化砷呼吸还原酶(arrA)有关的砷还原菌的活动，结合XANES分析表征矿物相，发现地杆菌Geobacter OR-1能还原土壤溶液中的砷与铁矿物表面的砷使土壤固相砷(III)浓度显著增大，且往灭菌实验土中接种该菌种时土浆上清液中的砷(III)浓度(904 nmol/L)远大于未接种该菌种时的浓度(78 nmol/L)。Tian等[103]研究指出了厌氧环境对促进微生物砷还原基因arrC与arrA的表达的重要性。Huang等[12]研究了Shewanella putrefaciens strain CN-32在一系列铁矿物表面的砷还原活动并指出，水淹厌氧条件下矿物表面的砷直接还原与溶液相中的砷还原都是砷还原的重要途径，而矿物吸附相砷的还原对其解吸和溶液相砷浓度的提高有重要意义。相反，大量研究表明水稻土落干-复氧有利于氧化铁矿物的形成与抑制砷释放还原。Zecchin 等[101]的研究同样表明有氧种植或在水稻开花两周前排水与淹水种植相比土壤溶液中溶解亚铁和砷(III)的浓度显著更低。Das 等[14]研究发现落干管理相比于干湿交替管理与水淹管理能使水稻土中具有更高比例的无定型铁矿物结合态砷。进一步研究表明，水淹厌氧水稻土受根尖泌氧的影响，水稻根部铁圈内部复氧更快，主要形成一些无定型铁矿物以及水铁矿、针铁矿，吸附砷(V)为主，而铁圈外部复氧速率较慢，主要形成纤铁矿，且主要吸附砷(III)；一般而言，复氧较快时铁(II)氧化易生成水铁矿、针铁矿，较慢时则易生成纤铁矿[104]。尽管次生矿物的生成对固定砷、抑制砷还原的具体影响尚需进一步评估，这些研究也说明了水淹厌氧条件对驱动砷释放还原起关键作用。
        能同时参与铁(III)还原与砷(V)还原的主要微生物及其特点如下表：
表4 水淹厌氧条件下的与铁砷还原释放有关的主要微生物[17,58,68,105]
Table 4 Main species of microbes involved in iron and arsenic and release in flooded anaerobic paddy soil[17,58,68,105]
	微生物种类
Microbial species
	电子供体
Electron donor
	特点
Characteristics
	主要影响因素
Main influencing factors
	还原不溶性铁氧化物作用机制
Mechanism of reducing insoluble iron oxides

	地杆菌属
	通常能利用乙酸作为电子供体，不同种能利用不同的有机酸，有些种能利用氢气
	与铁(II)和砷(III) 的氧化有关；除铁、锰以外还能利用Mn(IV)、NO3-、U(VI)、 AQDS、胡敏物质、富马酸二甲酯、苹果酸、零价硫、Co(III)等作为电子受体
	Eh较低时丰度增大，水淹厌氧条件下十分常见
	主要通过直接接触或利用鞭毛接触铁氧化物进行

	希瓦氏菌属
	几乎不能利用乙酸作电子供体，但大多能利用乳酸
	与铁(II)和砷(III) 的氧化有关；电子受体有铁、锰氧化物等
	在有氧时也能迅速大量繁殖
	能通过电子穿梭体进行铁矿物还原作用，其中起决定性作用的是外膜细胞色素c；直接接触不是主要途径

	厌氧黏细菌
	能代谢乙酸盐、H2等
	电子受体有铁氧化物等
	/
	/



[bookmark: _GoBack]水淹厌氧条件也有利于水稻土中砷的甲基化，这与较低的Eh有利于砷甲基化微生物进行砷甲基化有关[92,95-97]，且砷(III)可能作为砷甲基化的“基质”，Huang等[91]往水淹水稻土中添加三叶草与酒糟等有机质，发现厌氧环境的形成伴随着水稻土中arsC基因丰度、砷(III)浓度的上升，甲基化砷的量的增大，其中投入酒糟时甲基化砷挥发量可高达每月9.8μg·kg-1土，比不投加时高出100倍以上。Zhang[11]等进一步研究表明水淹厌氧条件下砷还原基因arsC和砷甲基化基因arsM的丰度都不断提高，且两者呈显著正相关(R2=0.90，p<0.05)；这与微生物中砷(V)的还原产物砷(III)可能作为砷甲基化反应所需的“基质”，arsM基因常与抗砷基因arsC基因相邻，arsM基因控制的砷甲基化活动有助于微生物减轻砷对自身毒性是相对应的[105]。Huang等[105]研究一株从砷污染水稻土中分离出来的SM-1菌株，发现其在水淹厌氧条件下能进行高效甲基化作用的原因在于其细胞排出砷(III)的能力较弱，并且它的砷甲基化基因ArarsM与砷(III)具有高度响应性，这进一步证明了水淹厌氧条件有利于砷的甲基化。水稻种植经历的水淹阶段强化了砷的甲基化，因而水稻能吸收更多甲基化砷且大米中常能检测到甲基化砷，特别是DMA与MMA[106-107]。Jia等[108]研究则进一步指出，水稻土中的甲基化砷的挥发量远大于水稻吸收并挥发出来的量。
4  展望
砷污染水稻土中砷的氧化、还原和甲基化过程十分常见，砷的归趋与砷代谢微生物所介导的砷生物化学作用密切相关。水淹厌氧环境可以显著改变水稻土中功能微生物群落而进一步影响砷的生物化学行为和砷的归趋。当前大量的研究集中于探索水淹厌氧条件下水稻土中铁的氧化还原对砷的环境化学行为影响，不同水分管理方式对水稻土砷代谢微生物的影响以及功能微生物对砷的生物化学行为的作用机制和砷的生物化学行为与水稻砷累积的响应关系等方面，基于本文对水稻土砷生物化学行为的综述，认为未来的研究应着眼于：
（1）水淹厌氧条件下水稻土中铁还原微生物、砷还原微生物和砷甲基化微生物共同影响着砷的生物化学过程，有机质能活化砷代谢微生物。目前关于不同类型的有机质对砷代谢微生物多样性的调节作用尚不清楚。理清有机质和砷生物化学作用需要回答以下问题：①不同类型有机质对异化铁还原、砷还原与甲基化的生物化学作用机制；②不同类型有机质与砷的物理化学交互作用；③有机质-铁矿物-砷三者之间存在螯合、竞争和耦合作用，三者之间在不同铁矿物、不同有机质类型和不同环境条件下的相互作用关系。
（2）目前已有大量研究探讨了与砷的氧化、还原及甲基化有关的酶的作用，深入研究这些酶在砷污染土壤环境中的动力学行为，有助于更深入地理解不同砷代谢微生物及其氧化还原和甲基化等生物化学过程对不同环境条件的响应，一定程度上有利于降低水稻对砷的富集累积而取到减毒脱毒的目的。这方面研究需要进一步明确以下问题：①水稻土砷代谢微生物相关酶在不同微环境下的响应；②水稻土砷代谢微生物相关酶与砷的迁移转化和归趋的关联性；③有机质与砷甲基化微生物相关酶两者的关系。
（3）施加氮肥和有机肥等对砷生物化学行为的进一步影响和砷的归趋问题有待研究：①水稻土碳循环对铁循环与砷生物化学行为的影响；②水稻土氮循环对铁循环和砷生物化学过程的影响，尤其是Feammox过程对砷的环境化学行为影响；③氮循环或者碳循环耦合铁或者砷氧化还原以及竞争关系尚需探究，如异化铁还原与铁轮反应之间的竞争关系。
（4）水淹条件是放大砷的生物化学作用的关键环节。相比于长期水淹管理，点喷式和间歇式水淹处理的水管理模式是被证实能显著地降低水稻对水稻土砷吸收累积的有效办法。目前基于水淹-落干与长期水淹、水淹-落干与点喷式管理、水稻根际土微氧环境与非根际土等三个截然相反的条件下，界面微环境中砷功能微生物群落变化以及相应地砷的生物化学行为的改变对土壤界面与土壤溶液砷的动态影响的研究尚不系统。
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Advancement in study on Biochemical Behavior of Arsenic in flooded Paddy Soil
ZHONG Songxiong1,2,4   HE Hongfei3   CHEN Zhiliang2   YIN Guangcai3   LIN Qintie3   HUANG Ling2   WANG Xin2   Liu Deling2
(1 Guangzhou Institute of Geochemistry, Chinese Academy of Sciences, Guangzhou 510640, China )
 (2 South China institute of environmental science, Guangzhou 510655, China)
(3 School of environmental science and technology, Guangdong University of Technology, Guangzhou 510006, China)
(4.University of Chinese Academy of Sciences, Beijing 100049, China)
        Abstract  Oxidation, reduction and methylation of arsenic in paddy soil are the key factors regulating transportation, transformation, and crop uptake of the element. Flooding is a common farming practice in rice cultivation, forming an anaerobic environment  in the paddy soil, which not only affects the biochemical behavior of arsenic significantly, but also is often associated with enhanced uptake of arsenic by rice, thus further posing a health risk to those who consume rice as staple food. Studies in the past focused mainly on those behaviors of soil arsenic in flooded anaerobic paddy soil and their relevant mechanisms, but a comprehensive review of the studies is yet to be prepared. 
      In this study, the biochemical behaviors of arsenic in paddy soil is summarized, and their relevant mechanisms and influential factors, including iron oxides, organic matter, redox potential (Eh) and pH are discussed. Besides, the paper also elaborates discussed how the anaerobic condition in the flooded paddy field during the paddy rice growing season affects those biochemical behaviors. Generally speaking, the iron and arsenic reducing microbes in the soil are mainly anaerobic microbes, e.g. Geobacter, Shewanella and Myxobacter, while the iron and arsenic oxidizing microbes are predominantly aerobic microbes. Therefore, the development of an anaerobic reducing condition in flooded paddy fields favors microbial iron and arsenic reduction, and what is more, as iron oxides are the most effective scavenger of arsenic in paddy soil, the flooded anaerobic environment also favors release of arsenic. It is noteworthy that arsenic desorbed from iron oxides is more prone to bioreduction. Studies in the past indicate that adsorption of arsenic by iron oxides like ferrihydrite, goethite and hematite, especially ferrihydrite, the most abundant amorphous iron oxide in paddy soil, retards bioreduction of arsenic. Another contributor to enhanced bioreduction and release of arsenic is organic matter, which serves as nutritional substance and electron donor for microbes in metabolism. In flooded anaerobic paddy soil, the addition of extraneous organic matter facilitates formation of a reducing environment, stimulates reductive iron dissolution, arsenic reduction and arsenic release in rate and extent. Besides, flooded anaerobic paddy soil is also favorable to arsenic methylation, which uses arsenite as potenital inorganic substrate. Although flooded anaerobic paddy soil is not good to microbial arsenic oxidation, anaerobic arsenic oxidation processes mediated by microbes harboring arxA gene in paddy soil was reported in studies in the past. In terms of genes in microbes responsible for arsenic metabolism, current researches focus mainly on the following ones: arrA, arsenic respiratory reduction gene; arsC, arsenic detoxification reduction gene; aroA, arsenic oxidation gene; arxA, anaerobic arsenic oxidation gene; and arsM, arsenic methylation gene. In the past studies, gene arsC was found in close relationship with arsM, which is related to the response of the microbes harboring these genes to the stress of arsenic toxicity. By studying changes in abundance, diversity and gene expression of the microbial community in flooded paddy soil, a clearer picture can then be plotted of the biochemical behavior of soil arsenic in paddy soil as affected changes in  environment. 
      At the end, the paper describes prospects of the research and holds that the researches may serve as references for prevention of arsenic contamination in paddy soil and for alleviation of uptake and accumulation of arsenic by rice. For future researches the following aspects should be covered: (1) effects of organic matter, relative to type, on diversity of arsenic metabolising microbes that are capable of mediating dissimilatory iron reduction, arsenic reduction and methylation, direct physciochemical interaction between organic matter and arsenic, and ternary interaction of organic matter-iron mineral-arsenic as affected by chelation, competition and coupling; (2) Response of arsenic metabolism related enzymes to variation of micro-environment and its relationship with arsenic transportation and transformation, and relationship between organic matter and arsenic methyltransferase in the microbes; (3) Influence of carbon and nitrogen recycling, particularly Feammox, on biochemical behaviors of iron and arsenic, and influences of nitrogen-iron recycling and carbon-iron recycling on arsenic redox, e.g. influences of the competition between dissimilatory iron reduction and Feammox on arsenic dynamics; (4) Systems research on dynamics of the microbial community involved in arsenic metabolism in rhizospheric soil and bulk soil and biochemical behaviors of arsenic at the soil interface and soil-solution interface in paddy fields subjected flooding and draining, long term flooding or sprinkler irrigation .

        Key Words   Paddy soil; Flooding condition; Arsenic; Biochemical behavior; Redox; Methylation
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