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不同水稻生育期络合型含铁材料对土壤砷的 

固化作用及稻米安全性研究 

陈  璐 1, 杜丽娟 1,2, 米艳华 1*, 杨晓洪 1, 尹本林 1,2 

(1. 云南省农业科学院质量标准与检测技术研究所, 昆明  650205;  

2. 农业部农产品质量监督检验中心(昆明), 昆明  650205) 

摘  要: 目的  研究络合型含铁材料对土壤中砷的固化效果及其对稻米质量安全的影响。方法  选取云南省

不同砷背景值土壤, 设置添加不同浓度络合型含铁材料的盆栽试验, 采用土壤砷形态分级连续浸提法测定水

稻生长不同时期的土壤中砷形态的变化, 并监测水稻成熟后籽粒中砷的含量。结果  高砷风险组土壤酸可提

取态砷、可还原态砷和可氧化态砷, 随着水稻的生长含量出现变化, 其中酸可提取态砷和可还原态砷的变化呈

先降低后升高的趋势, 一般在抽穗期和灌浆期达到峰值, 但高砷风险试验组中土壤残渣态砷没有明显的变化

规律。低砷风险组土壤酸可提取态砷、可还原态砷和可氧化态砷呈先升高后降低的趋势, 在孕穗期或抽穗期

时含量最高; 且土壤残渣态砷的含量随含铁材料浓度的增加呈逐渐降低的趋势。结论  添加络合型含铁材料

浓度为 0.10 gꞏkg1 可以控制低砷风险土壤有效态砷在水稻生育期内的变化, 且有降低的趋势, 同时可以有效

增加残渣态砷的含量, 对砷的固化效果明显。且稻米籽粒中砷含量最低, 但单独使用含铁材料对稻米籽粒砷含

量的降低作用不显著(P>0.05)。 

关键词: 水稻; 砷形态; 生育期; 土壤砷固化 

Solidification effect of complex iron-containing materials on soil arsenic 
during different growth stages of rice and its safety study 
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ABSTRACT: Objective  To study the effect of completed iron-containing materials on the solidification of arsenic 

in soil and its effect on rice quality and safety. Methods  Different arsenic background soils in Yunnan province 

were selected, and pot experiments with different concentrations of completed iron-containing materials were set up. 

The arsenic speciation of soils in different stages of rice growth was determined by soil arsenic grading continuous 

extraction method, and the content of arsenic in the grain after rice ripening was detected. Results  With the growth 

of rice, the content of acid extractable arsenic, reducible arsenic and oxidizable arsenic in soil with high risk of 
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arsenic will change. The change of acid extractable arsenic and reducible arsenic showed a trend of first decreasing and 

then increasing, which generally reached the peak at the heading stage and the filling stage of rice. However, there was 

no significant change of soil residue arsenic in the high arsenic risk test group. In the low-arsenic risk group, soil acid 

extracted arsenic, reducible arsenic and oxidizable arsenic increased first and then decreased, and the content was the 

highest at booting stage or heading stage. Moreover, the content of soil residual arsenic decreased with the increase of 

iron content. Conclusion  Adding 0.10 gꞏkg1 iron material can control the effective state of arsenic in rice soil 

fertility during the period of change, and has a tendency to reduce, which can effectively increase the residual state 

arsenic content at the same time and the curing effect of arsenic. The arsenic content in rice grains is the lowest, but 

the effect of using iron-containing materials alone on the arsenic content of rice grains is not significant (P>0.05). 

KEY WORDS: rice; arsenic forms; growth stages; arsenic solidification of soil 
 
 

 

1  引  言 

水稻作为重要的粮食作物, 其质量安全与人体健康

息息相关。水稻根系从土壤中吸收砷, 随其他营养元素向

上迁移逐渐在可食部位累积, 导致生长在中度砷污染土壤

中的水稻籽粒中的砷平均累积量高达 0.725 mgꞏkg1[1], 远

超国家食品安全标准, 造成稻米砷超标。由于土壤的淹水

条件可以增加重金属的毒性和生物有效性[2,3], 因此, 与其

他旱地作物(玉米、小麦、谷子)相比, 水稻更容易遭受重金

属砷的污染。云南省土壤 As 及其他重金属元素的地球化

学特征研究表明[4], 30.0%的耕地土壤重金属含量超标, As

超标率较高的区域主要是滇东南石灰岩地区, 其中红河北

岸的个旧市典型矿区耕地土壤重金属污染更为严重, As 元

素的含量比地壳和沉积岩的平均值高出数倍至数十倍[57], 

抽样调查的 10 余种蔬菜中, 砷浓度在 0.74~306 mgꞏkg1 范

围, 平均值为 135 mgꞏkg1, 100%超过了国家食品卫生标准

规定的允许值(0.5 mgꞏkg1), 超标范围为 0.5~891 倍, 平均

超标 270 倍[810]。由于受土壤背景值、矿业开采、土壤酸

化以及农事活动的影响, 云南省农作物重金属超标问题日

益突出, 尤其是城郊集约区、滇东南地区和典型矿区土壤

耕地重金属污染较为严重, 农产品重金属超标现象已对区

域居民具有较大的健康风险。 

因此, 固化降低土壤砷的生物有效性, 阻控砷向作物

的迁移成为研究的重点。目前, 固化土壤砷的材料主要有

含铁物质、含硫物质、稀土材料、钙盐等, 其中以含铁、

含硫物质效果表现较好[11], 已有相关研究表明铁能明显固

化土壤砷, 降低土壤砷向作物的迁移[1214]。砷在土壤中主

要以可交换态、碳酸盐结合态、铁锰氧化物结合态、有机

态和残渣态[15]的形态存在, 其中可交换态砷为易溶形态最

易被生物吸收, 主要通过扩散作用和外层络合作用非专性

地吸附在土壤表面[16]。碳酸盐结合态和铁锰氧化物结合态

又被认为是可还原态, 在还原条件下稳定性较差[17]。有机

态又称有机物和硫化物结合态, 在于土壤中可发生氧化。

残渣态很稳定, 对重金属迁移和生物有效性影响很小。络

合型含铁材料可以促使石灰性水稻土中易溶态砷、可还原

态砷向较为稳定的有机态和残渣态转化, 固化效果明显[18]。

前期研究大部分是基于土壤培养试验, 随着水稻的生长发

育, 含铁材料对水稻土壤中砷形态的变化及其对稻米籽粒

中砷含量的影响研究不足。因此, 本研究选取云南省 4 个

地区不同砷含量土壤, 通过水稻盆栽试验开展相关研究, 

降低实验污染, 本研究不再额外添加砷元素, 仅添加不同

浓度络合型含铁材料, 研究水稻生育期土壤不同形态砷含

量的转化及络合型含铁材料对砷形态转化的影响, 为进一

步开展水稻土壤砷的钝化及保障稻米质量安全的研究奠定

基础。 

2  材料与方法 

2.1  材料、试剂与仪器 

本实验土壤及水稻样品均采自室内盆栽试验。 

硝酸(电子级, 苏州晶瑞化学股份有限公司); 高氯酸、

氢氟酸、盐酸(优级纯, 国药集团化学试剂北京有限公司)。 

Elan DRC-e 电感耦合等离子体质谱 (inductively 

coupled plasma mass spectrometry, ICP-MS, 美国珀金埃尔

默公司); ED54 石墨消解炉(北京莱伯泰科仪器股份有限公

司莱伯泰科); BSA 224S-CW 电子天平(0.0001 g, 德国赛多

利斯公司)。 

2.2  试验设置 

试验设置 2组不同砷含量土壤, 土壤背景值详见表 1。

每组添加 4 组不同浓度的络合型含铁材料, 该材料为云南

省农业科学院质量标准与检测技术研究所提供, 其基本元

素含量信息见表 2。添加浓度(以 Fe 计)分别为: CK 处理:   

0 gꞏkg1; 1 处理: 0.05 gꞏkg1; 2 处理: 0.10 gꞏkg1 和 3 处理: 

0.15 gꞏkg1, 水稻盆栽试验在云南省农业科学院科研基地

中进行, 采用 50 cm×30 cm×40 cm 的塑料盆, 每盆装土

40.0 kg。分别在水稻分蘖期、茎生长期、孕穗期、抽穗期
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和灌浆期 5 个水稻重要生育时期采集种植土壤进行砷形态

分析, 并测定收获的稻米籽粒中砷含量。 

2.3  测定指标与方法 

土壤基本理化性质按土壤农化常规分析法测定[19]。土

壤砷测定 GB/T 22105.2-2008 《土壤质量总汞、总砷、总

铅的测定原子荧光法》[20]。土壤砷形态分级采用 Wenzel

等建立的提取方法修改而来[21], 具体方法见表 3。稻米籽

粒砷含量测定参照 GB 2762-2017《食品安全国家标准 食

品中污染物限量的测定方法进行检测》等方法[22,23]。 

2.4  数据分析 

采用 SPSS 19.0 统计分析软件和 Microsoft Excel 2010

进行数据分析, origin9.0 软件绘图。 

3  结果与分析 

3.1  不同生育时期水稻种植土壤有效态砷含量的变化 

土壤中砷的形态会随着水稻的生长发生变化, 添加

不同浓度的络合型含铁材料对不同形态的砷含量也会发生

改变, 详见表 4。本实验设置了土壤砷风险较低的 A 组和

土壤砷风险较高的 B 组。其中 A 组土壤砷含量低于国家标

准风险值 30 mgꞏkg1, 设为试验的对照组; B 组土壤砷含量

为 119.03 mgꞏkg1, 约为国家标准风险值的 4 倍, 设置为土

壤砷高风险试验组。对照组不添加络合型含铁材料 A0 处

理, 随着水稻生长, 酸可提取态砷、可还原态砷和可氧化

态砷的含量均较低, 且变化幅度不大, 仅在孕穗期酸可提

取态砷和可氧化态砷的含量达到最大值。添加 0.05 gꞏkg1

浓度络合型含铁材料的 A1 处理酸可提取态砷含量在孕穗

期达到最大值 0.13 mgꞏkg1, 可还原态随着水稻的生长呈

逐渐升高, 抽穗期含量最高 0.10 mgꞏkg1, 灌浆期时又降至 

0.01 mgꞏkg1; 可氧化态砷含量从分蘖期开始逐渐升高, 其

含量在抽穗期之前均未超过 1 mgꞏkg1, 但灌浆期却高达

7.21 mgꞏkg1。添加 0.10 gꞏkg1 浓度络合型含铁材料的 A2

处理, 酸可提取态砷和可还原态砷呈先升高后降低的趋势, 

在抽穗期时达到峰值, 分别为 0.18 mgꞏkg1 和 0.13 mgꞏkg1; 

可氧化态砷在灌浆期时出现了明显的增加。添加 0.15 gꞏkg1

络合型含铁材料的 A3 处理酸可提取态砷含量较低, 在抽

穗期时达到最高, 0.15 mgꞏkg1; 可还原态砷在抽穗期之前

含量均低于 0.1 mgꞏkg1, 但在抽穗期和灌浆期出现显著增

加, 分别为 0.91 mgꞏkg1 和 0.77 mgꞏkg1; 可氧化态砷在灌

浆期达到最高。添加不同浓度络合型含铁材料, 土壤砷形

态的含量表现不同。 

 
 

表 1  供试土壤背景值 
Table 1  Test of soil background value 

处理 pH 
有机质 

/(gꞏkg1) 

氮(以 N 计) 
/% 

全磷(以 P 计)

/(mgꞏkg1) 

全钾(以 K 计)
/% 

砷(以 As 计)

/(mgꞏkg1) 

农用地土壤污染风险筛选值砷含量 
GB15618-2018 

A 6.42 37.4 0.148 770 1.06 29.70 水田 pH＜5.5, 30 mgꞏkg1 

B 5.09 33.4 0.224 1144 3.06 119.03 水田 5.5＜pH≤6.5, 30 mgꞏkg1 

注: A 组为砷风险低土壤, B 组为砷风险较高土壤。 

 
 

表 2  络合型含铁材料基本元素含量 
Table 2  Content of basic elements in complex iron-bearing materials 

 
pH 

铁(以 Fe 计) 

/(mgꞏkg1) 

全磷(以 P 计) 

/(mgꞏkg1) 

铬(以 Cr 计) 

/(mgꞏkg1) 

铜(以 Cu 计) 

/(mgꞏkg1) 

砷(以 As 计) 

/(mgꞏkg1) 

络合型含铁材料 4.25 152850 84.865 1.0645 1.5295 6.432 

 
 

表 3  土壤砷连续分级提取方法 
Table 3  Sequential extraction procedures for fractionation of arsenic in soil 

不同形态 浸提剂 提取条件 SSR* 洗涤步骤 

非专性吸附态(酸可提取态) 0.05 molꞏL1(NH4)2SO4 20 ℃, 振荡 4 h 1:40
 

专性吸附态(可还原态) 0.05 molꞏL1NH4H2PO4 20 ℃, 振荡 16 h 1:25
 

无定形和弱结晶铁铝或 

铁锰水化氧化物结合态(可氧化态) 
0.2 molꞏL1 草酸铵, pH3.25 缓冲液 20 ℃, 振荡 4 h 1:25

0.2 molꞏL1 草酸铵, pH 3.25, 

SSR: 1:12.5, 避光振荡 10 min

注: SSR: 样品与浸提液的比值。 
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高砷风险试验组 B 的酸可提取态砷、可还原态砷和可氧

化态砷的含量显著高于 A 组, 部分形态砷含量是 A 组含量的

30 倍。未添加络合型含铁材料处理 B0 酸可提取态砷含量分

蘖期最低 0.17 mgꞏkg1, 到茎生长期上升为 0.52 mgꞏkg1, 孕

穗期又降至 0.28 mgꞏkg1, 抽穗期再次上升至 0.54 mgꞏkg1, 

灌浆期再次下降至 0.23 mgꞏkg1; 可还原态砷先出现小幅

上升后下降至最低 0.24 mgꞏkg1, 到灌浆期时再次升高至

0.43 mgꞏkg1; 可氧化态砷随着水稻生长逐渐升高, 在灌浆

期时达到最高 3.08 mgꞏkg1。高砷风险组添加 0.05 gꞏkg1 浓度

络合型含铁材料 B1 处理, 酸可提取态砷在 0.3 mgꞏkg1小幅

度上下浮动。可还原态砷自分蘖期后逐渐降低, 抽穗期达

到最低值 0.16 mgꞏkg1, 但到灌浆期时出现显著上升, 至

0.68 mgꞏkg1。可氧化态砷在孕穗期时缓慢降至最低   

0.63 mgꞏkg1, 之后呈上升趋势在灌浆期时显著升高至 

4.40 mgꞏkg1。高砷风险组添加 0.1 gꞏkg1 浓度络合型含铁

材料 B2 处理, 酸可提取态砷从分蘖期的 0.20 mgꞏkg1缓慢上

升, 其中茎生长期含量增加明显, 之后稳定在 0.42 mgꞏkg1左

右。可还原态砷进入孕穗期后出现显著的降低, 在抽穗期

时达最低值 0.15 mgꞏkg1。可氧化态砷含量在 0.9 mgꞏkg1

上下波动。高砷风险组添加 0.15 gꞏkg1 浓度络合型含铁材

料 B3 处理, 酸可提取态砷呈先升高后降低再升高后降低

的动态波动, 最高值出现在茎生长期 0.74 mgꞏkg1, 最低值

为灌浆期 0.14 mgꞏkg1。可还原态砷在 0.4 mgꞏkg1 上下浮

动。可氧化态砷含量显著高于其他两组形态含量, 最高可

达 3.95 mgꞏkg1。 

综上所述, 高砷风险土壤添加络合型含铁材料后可以

显著改变水稻营养生长期间(包含分蘖期、茎生长期、孕穗

期和抽穗期)的砷形态含量; 但在水稻灌浆期可还原态砷和

可氧化态砷均出现显著降低, 甚至低于低砷风险处理。 

3.2  不同生育时期水稻土壤残渣态砷的分布特征  

水稻不同生育时期种植土壤中重金属砷可提取态和残

渣态相差较大, 5 组土壤样品平均可提取态砷在水稻分蘖

期、茎生长期、孕穗期、抽穗期、灌浆期分别占砷全量的

9.55%、10.81%、14.52%、12.94%和 17.78%, 残渣态砷在水

稻分蘖期、茎生长期、孕穗期、抽穗期、灌浆期分别占砷全

量的 90.78%、88.83%、84.10%、86.61%和 81.67%。各生育

期土壤中可提取态砷排序为灌浆期>孕穗期>抽穗期>茎生

长期>分蘖期, 残渣态砷排序为分蘖期>茎生长期>抽穗期>

孕穗期>灌浆期。可见, 水稻种植土壤主要以性质稳定、不

易释放的残渣态形式存在, 这与郎春燕等[15]的结论相吻合。

可提取态砷随水稻的生长发育含量在不断增多, 尤以灌浆

期所占比重最高。种植土壤中可提取态砷的比例越高, 越易

释放出来造成二次污染, 具有较高的生态风险。由图 1 可以

看出, 低砷风险试验组和高砷风险试验组添加络合型含铁

材料后土壤残渣态砷的分布发生显著改变。其中低砷风险组

A0、A1、A2 和 A3 除分蘖期时 A3 组出现显著增加外, 在

茎生长期、孕穗期、抽穗期和灌浆期时均表现为随着添加络

合型含铁材料浓度的增加土壤残渣态砷的含量呈逐渐降低

的趋势。添加 0.15 gꞏkg1 的络合型含铁材料 A3 试验组降幅

最大, 但在分蘖期却出现了残渣态砷的急剧增加。添加   

0.10 gꞏkg1 含铁材料 A2 试验组的降幅仅次于 A3, 且在水稻

全生育期都保持稳定。高砷试验组 B0、B1、B2 和 B3 在水

稻不同生育期内对土壤残渣态砷含量的影响不同, 分蘖期、

孕穗期和灌浆期 B0、B1、B2 和 B3 试验组的土壤残渣态砷

含量均高于茎生长期和抽穗期。添加不同浓度含铁材料在高

砷风险试验组中没有明显的变化规律, 这可能与高砷风险土

壤中的环境更为复杂有关, 仅添加络合型含铁材料对高砷风

险土壤的固化效果不显著(P>0.05), 仍需要进一步的研究。 

 

 

 
图 1  水稻生育期内 A 组、B 组添加不同浓度络合型含铁材料土壤残渣态砷的分布特征(n=3) 

Fig.1  Distribution of arsenic in soil residue state in A and B groups with different concentration of iron-bearing materials during rice growing 
period (n=3) 
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3.3  含铁材料对稻米籽粒砷含量的影响 

添加不同浓度的含铁材料对水稻籽粒中砷含量的影

响存在差异。土壤砷风险较低的 A 组和土壤砷风险较高的

B 组的试验处理中, 水稻籽粒中砷含量均表现出随着添加

含铁材料浓度的增加逐渐降低, 但添加浓度达 0.15 gꞏkg1

时砷含量再次表现为升高。本实验中单纯添加含铁材料对

水稻籽粒中砷含量有一定的降低作用但并不显著, 如表 5。

且添加含铁材料的浓度也不是越高越好, 试验中添加含铁

材料浓度为 0.10 gꞏkg1 时稻米籽粒中的砷含量最低。 

 
表 5  水稻籽粒中砷含量(n=3) 

Table 5  Arsenic content in rice grain 

处理 籽粒砷含量/(mg/kg) 处理 籽粒砷含量/(mg/kg)

A0 2.279±0.0097a B0 8.954±0.0080b 

A1 1.964±0.0019b B1 8.151±0.0032b 

A2 1.769±0.0067c B2 6.228±0.0027c 

A3 1.859±0.0041b B3 13.899±0.3571a 

注: 不同字母代表差异显著(P<0.05), 相同字母代表差异不显著

(P>0.05)。 

 

4  结  论 

改进 BCR 连续浸提法[17]是一种适用于云南稻田土壤

砷形态研究的分级提取方法。本文通过添加新型络合型含

铁材料对水稻土壤中砷形态转化进行分析, 结果显示在水

稻种植初期, 可提取态砷和残渣态砷相差较大, 残渣态砷

占砷全量的 90.78%, 可提取态砷占砷全量的 9.55%。在整

个水稻生育期内 , 土壤中砷均主要以残渣态 (81.67%~ 

90.78%)为主 , 其次是可氧化态>酸可提取态>可还原态 , 

有效态砷含量最低。这与根际及非根际土壤砷形态随水稻

不同生育期迁移转化规律结果相似[23], 且残渣态砷随水稻

生长呈下降趋势。说明残渣态砷是水稻土壤中的主要存在

形态, 可氧化态砷、酸可提取态砷、可还原态砷及有效态

砷随着水稻生长逐渐发生变化, 这可能是水稻生长过程中

根系分泌物质促使土壤砷形态转变, 造成在水稻不同生育

时期各形态砷含量的差异[2426], 但盆栽试验条件限制这种

差异不显著(P>0.05)。同时, 一些学者[27]也指出, 稻田土壤

中砷的形态与水稻的受害程度密切相关。水稻的受害程度

顺序为可还原态砷>酸可提取态砷>可氧化态砷>残渣态

砷。可还原态砷是土壤中毒性最强的一种砷形态, 虽然在

土壤样品中的含量最低, 但这部分砷对水稻及周围环境的

危害最大[28], 毒性最强, 同时也更易于水稻吸收。因此, 水

稻各生育期土壤中可还原态砷的含量变化能直接反应水稻

的砷受害程度。本实验结果也表明单独添加含铁材料对稻

米籽粒中砷含量的降低作用不显著(P>0.05)。 
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