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丛枝菌根作用下土壤中多环芳烃的残留及形态研究
① 

 

曾跃春， 李秋玲， 高彦征， 凌婉婷*， 肖  敏 
(南京农业大学资源与环境科学学院，南京  210095) 

 

摘  要： 采用盆栽试验方法，以苊为多环芳烃（PAHs）代表物，研究了丛枝菌根（AM）作用下土壤中 PAHs 的残留及

形态。供试污染土壤中苊的起始浓度为 35.0 mg/kg。结果表明，AM作用下土壤中苊总残留量明显降低；接种摩西球囊霉菌Glomus 

mosseae或幼套球囊霉菌Glomus etunicatum后，供试两个污染土样中苊总残留降解率达 32.7% ~ 45.2%，比未接种对照高 6.8% ~ 

9.8%。有机溶剂提取态是土壤中苊残留的主要部分，AM 作用促进了苊各形态之间的转化；接种AM后土壤 1、2 中苊可脱附

态和有机溶剂提取态残留量分别比对照降低了 17.0% ~ 37.8% 和 5.4% ~ 26.6%，而结合态残留量比对照增加了 12.2% ~ 89.5%。

AM 作用能降低土壤中苊可提取态残留含量；但培养 55 天后土壤中仍有 65.7% ~ 81.7% 苊属于可提取态残留，对生物有毒害

风险。 
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多环芳烃（PAHs）是目前土壤环境中常见的一类

高风险污染物，多具有“三致”效应，难分解、持留期

长，可通过食物链危害农产品安全和人体健康。PAHs 

污染土壤的修复问题已成为国内外土壤环境领域的研

究热点[1-3]。相比于物理化学修复，生物修复由于其技

术操作简单、成本低、修复效果好的优点，近年来颇

受重视[4-6]。植物之所以能提高土壤中 PAHs 的降解

率，主要是其良好的根际条件促进了土壤微生物活性， 

从而加速了 PAHs 的降解。显然，根系与土体的接触

面积、根际微生物的数量和活性是制约根际修复效率

的关键。 

丛枝菌根真菌（AMF）能与大多数速生草本植

物形成共生体丛枝菌根（AM），菌根的外延菌丝以

及良好的菌根际和菌丝际环境能有效地解决植物根

际修复中的上述问题。目前，利用AM来增效植物修

复PAHs污染土壤已有研究报道[7]。然而，土壤有机

污染的修复效率及危害与其形态和生物可利用性密

切相关。由于吸附、锁定等作用，有机污染物进入

土壤后，以多种形态残留于土壤中，且各形态间可

相互转化。近来研究表明，不同形态有机污染物的

生物（如微生物、植物）毒性和可利用性差异很大
[8-9]。与可提取态残留相比，结合态残留的生物可 

 

 

 

 

利用性低、对植物也更安全[10-12]。一般认为，结合

态残留的形成大大降低了有机污染物的毒性和植物/

微生物可利用性，是土壤污染缓解的重要途径[13-15]。

然而，从已有的资料来看，有关菌根修复的研究多

忽视了土壤中有机污染物的形态变化问题，研究者

往往仅从土壤中可提取态有机污染物的含量变化来

分析菌根修复土壤有机污染的过程及机理，这可能

在一定程度上会掩盖土壤有机污染的潜在风险、难

以准确评价菌根修复土壤污染的效果。 

苊是一个有代表性的 PAHs，已被美国国家环保

总署（USEPA）列为优先控制PAHs。有研究表明，

其在农田、石油化工污染场地甚至珠穆朗玛峰地区

土壤都有较高的残留量[16-18]，危及生态安全和人类

健康。本实验以苊为PAHs代表物，以两种理化性质

不同的土壤为供试土样，试图探明AM对土壤中 

PAHs 残留形态的影响，为深入了解AM修复有机污

染土壤的机理及有效、针对地提高修复效率提供理

论依据。 

1  材料与方法 

1.1  实验材料 

苊购自北京化学试剂公司，纯度＞98%；二氯甲 
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烷、正己烷、丙酮、无水硫酸钠、层析用硅胶（200 ~ 

300 目）均为分析纯；甲醇为色谱纯。5 m × 3 m 温室，

医用数控超声波清洗器，台式高速离心机，低温冰箱，

水浴锅，高效液相色谱仪。 

供试菌剂购自北京市农林科学院植物营养与资源

研究所“中国丛枝菌根真菌种质资源库（BGC）”。两

种菌分别为：摩西球囊霉菌 Glomus mosseae（AMF1）、

幼套球囊霉菌 Glomus etunicatum（AMF2）。 

供试两种土壤分别采自南京板桥、音乐台，其理

化性质见表 1。

 

表 1  供试土壤的基本性质 

Table 1  Basic properties of tested soils 

 

污染土样的制备：配制苊的丙酮溶液，均匀加入

到供试土样中，待丙酮挥发完全后混匀，并用未污染

土样充分混合，以使苊分布均匀，采集制备好的土样

进行测定。测得各土壤苊起始浓度均为 35.0 mg/kg。 

1.2  实验方法  

称取一系列上述制备的污染土样 200 g 于盆钵

中，称取菌剂 20 g 均匀覆于上面，再覆盖 150 g 制

备好的污染土，加水至 50% 田间持水量，静置过夜。

供试植物为紫花苜蓿（Medicagosativa L.），用 10% 

H2O2 浸泡 10 min，经催芽后分别播于上述盆钵中，2 

~ 3 天出苗，一周左右进行间苗，每盆留苗 6 株。试

验中，设接种AMF1、AMF2 和未接种对照 3 种处理。

每个处理 3 个重复。每 5 天随机交换盆钵的位置。

培养 55 天后采样。土壤采集后充分混匀，置低温冰

箱中待分析。 

1.3  样品提取及分析方法[9] 

可脱附态（desorbing fraction）：取 3 g干燥过筛土

样于 25 ml 玻璃离心管中，加入 15 ml 提取液（超纯

水配制，HPCD 浓度为 70 mmol/L，叠氮化钠浓度为

0.5 g/ml），在 150 r/min，25℃，避光条件下振荡。时

间间隔分别为 60、120、240 h，每个间隔将离心管从

摇床取出，于 2000 r/min下离心 25 min，倒出上清液，

加入新的提取液；每次倒出的上清液合并，0 ~ 4℃ 保

存。收集的全部上清液用 10 ml 的二氯甲烷液-液萃

取，重复 3 次。萃取液用无水硫酸钠过滤干燥，旋转

蒸发仪蒸干，甲醇定容至 2 ml，过 0.22 µm 微孔滤膜，

HPLC 测定。 

有机溶剂提取态（non-desorbing fraction）：将上一

步提取后土样 37℃ 烘干，加入 10 ml 的 1∶1（体积

比）的二氯甲烷与丙酮混合萃取液，超声萃取 10 min，

离心，收集上清液，重新加入萃取液，重复 5 次。萃

取液用无水硫酸钠过滤干燥，旋转蒸发仪蒸干，甲醇

定容至 2 ml，过 0.22 µm 微孔滤膜，HPLC 测定。 

结合残留态（bound residue）：以上过程提取后土

样，加入 10 ml，2 mol/L的 NaOH，100℃ 条件下水

浴 2 h，冷却，离心，取上清液，并用少量NaOH润洗

土壤，收集润洗液；用  6 mol/L 的  HCI 调   pH  值小

于  2.0，10 ml 二氯甲烷液-液萃取，重复 3 次。萃取

液用无水硫酸钠过滤干燥，旋转蒸发仪蒸干，甲醇定

容至 2 ml，过 0.22 µm 微孔滤膜，HPLC 测定。 

HPLC 分析条件：色谱柱为 4.6 mm × 150 mm 烷

基  C18 反相柱；流动相为色谱纯甲醇，流速  1 ml/min；

柱温 30℃；进样量 20 µl；检测波长  245 nm。 

1.4  数据处理 

利用 Excel 和 SPSS 软件进行实验数据的统计

分析。 

2  结果分析与讨论 

2.1  AM 作用下土壤中 PAHs 的总残留量 

AM 是植物根系与 AM 真菌相结合的互惠共生

体，利用 AM 修复有机污染土壤综合了植物修复与微

生物修复的优点，克服了两者在实际应用中的缺陷，

起到了降解污染物并促进植物生长的作用。 

表 2 为培养 55 天后两种土壤各处理中苊的总

残留量。结果表明，接种 AMF 后土壤中苊的总残留

量明显降低。土壤 1 接种AMF1、AMF2 后，苊总残

留量分别下降至 19.2、20.2 mg/kg，降解率达到 45.2%、

42.2%；土壤 2 接种 AMF1、AMF2 后，苊总残留量

分别下降至 23.6、23.3 mg/kg，降解率也达到了 32.7%、

33.4%；而未接种对照中，土壤 1、2 苊总残留浓度分

别为 22.6、26.4 mg/kg，降解率分别为 35.4%、24.6%。

接种 AMF 后土壤中苊总残留降解率比未接种对照

高 6.8% ~ 9.8%。Joner 等[19]采用盆栽实验方法，在

两种工业污染土壤中种植三叶草与黑麦草，定期测定

土壤 采集地 有机质 (g/kg) pH 值 砂粒 ( g/kg ) 粉粒 ( g/kg ) 黏粒 ( g/kg ) 

土壤 1 板桥 16.8 5.53 629 206 83 

土壤 2 音乐台 22.8 5.27 296 495 103 
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根际周围 PAHs 的降解效率，同样得出，AM 能明

显促进土壤中 PAHs 的降解。AM 会对其他微生物

产生直接影响或通过改变根系分泌物产生间接影响， 

其外生菌丝能延伸数厘米以上，并分泌有机物，这些

物质能够促进土壤微生物数量的增加和活性的增强。

李秋玲等 [7]研究发现，同一污染强度下（菲浓度为 

59.79 mg/kg），与不接种  AMF 相比，接种  AMF 后土

壤中细菌、真菌和放线菌数量有较大提高。60 天后，

接种 AMF 土壤中真菌数量比无 AMF 对照高 72% 

~ 329%，放线菌则最大提高了 92%。说明接种 AMF 

明显提高土壤微生物的数量和活性，进而促进土壤中 

PAHs 的降解。

 

表 2  AM 作用下土壤中苊的总残留浓度及降解率 

Table 2  Effects of AM on the residual forms and degradation rate of acenaphthene in soils 

总残留量 (mg/kg) 降解率 (%) 处理 

土壤 1 土壤 2 

 

土壤 1 土壤 2 

对照 22.6 ± 1.1 26.4 ± 1.3 35.4 ± 3.1 24.6 ± 3.7 

摩西球囊霉菌 19.2 ± 1.7 23.6 ± 0.5 45.2 ± 5.0 32.7 ± 1.4 

幼套球囊霉菌 20.2 ± 0.6 23.3 ± 0.4 

 

42.2 ± 1.7 33.4 ± 1.2 

 

本实验还发现，PAHs 的降解与土壤有机质含量

有密切关系。土壤 1 中，苊的总残留降解率为 35.4% ~ 

45.2%，而在有机质含量相对较高的土壤 2 中降解率

只有 24.6% ~ 33.4%。有机质含量高的土壤对 PAHs 

的吸附量和吸附强度均较高，有机质吸附限制了土壤

中 PAHs 的降解。平立凤等[20]认为，有机质对 PAHs 

生物过程的影响是双方面的。其一是有机质作为一种

营养物质，有利于吸收、转化或降解 PAHs 生物的生

存和生长，增强生物修复活性；其二是有机质强烈吸

附 PAHs 变成吸附态，其中一部分可能会形成结合残

留态，难以被生物利用，从而减少了生物毒性。PAHs 

的生物可利用性与其在土壤中的赋存形态密切相关。 

2.2  AM 作用下土壤中 PAHs 的赋存形态 

有机污染物在土壤中的残留形态，分为可提取

态残留（可脱附态残留与有机试剂提取态残留之和）

与结合态残留。前者指无需改变化学结构、可用溶

剂提取并用常规残留分析方法所鉴定分析的这部分

残留；后者则难于直接萃取。两部分之间的界限并

不是十分明显。 

图 1 为 AM 作用下培养 55 天后土壤中苊的赋

存形态。结果表明，土壤 1（图 1a）接种AMF1 后，

可脱附态、有机溶剂提取态、结合残留态分别为 5.7、

9.9、3.5 mg/kg，各残留组分占总残留量的比例分别为 

29.8%、51.9%、18.3%；土壤 1 接种AMF2 后，可脱

附态、有机溶剂提取态、结合残留态分别为 6.7、8.0、

5.5 mg/kg，各残留组分占总残留量的比例分别为 32.9%、

39.7%、27.3%；而未接种对照中，可脱附态、有机溶剂

提取态、结合残留态分别为 9.2、10.5、2.9 mg/kg，各残

留组分占总残留量的比例分别为  40.6%、46.5%、

12.9%。土壤 2（图 1b）接种AMF后情况大体相同，

可脱附态、有机溶剂提取态、结合残留态组分占总残

留比例分别为 26.3% ~ 32.1%、33.6% ~ 42.3%、31.4% 

~ 34.3%；未接种对照中 3 种残留组分占总残留比例依

次为 34.5%、40.8%、24.7%。可见，土壤中苊的赋存

形态主要以有机溶剂提取态存在，其次为可脱附态残

留，结合残留态所占比例最少。进一步计算发现，相

比未接种对照，接种 AMF 后降低了土壤中苊可脱附

态和有机溶剂提取态残留量，增加了结合态残留量。

土壤 1、2 接种 AMF 后，可脱附态和有机溶剂提取

态残留量分别比对照降低了 17.0% ~ 37.8% 和 5.4% ~ 

26.6%，而结合态残留量比对照增加了 12.2% ~ 89.5%。

出现这现象可能是由于 AM 作用下促进土壤微生物

数量的增加和活性的增强，从而加快了苊可脱附态和

有机溶剂提取态残留的降解；同时微生物活动促进了

结合态残留的形成，这与Gan等[21]的研究一致。 

另有研究表明，老化一年后，土壤中的萘和菲的

结合态残留量分别占总量的 25% 和 60%[22]。 He等[23]

研究了珠三角地区土壤中PAHs 结合态残留含量发

现，PAHs 结合态残留量达 234.45 ~ 1424.57 µg/kg，

占总量的 33.78 ~ 57.44%。很多学者发现，土壤有机

质是 PAHs 的一个主要吸附剂，PAHs 结合态量与其

含量呈显著性正相关[24-25]。本研究中也发现同样的现

象，在有机质含量高的土壤 2 中苊结合态残留可达 6.5 

~ 8.1 mg/kg，而有机质含量相对较低的土壤 1 中其含

量只有 2.9 ~ 5.5 mg/kg。有研究报道，97% 以上的结

合残留存在于土壤有机质中，只有 3% 以下的结合残

留物存在于土壤矿物质部分[18]，这是土壤中污染物结

合态含量与有机质含量呈显著性正相关的原因。 
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2.3  AM 作用下土壤中 PAHs 的有效性 

可提取态残留物的生物活性较高，能直接对生物

（动植物、微生物）产生毒害影响，通常用来衡量污

染物的有效性。AM 作用能降低土壤中苊可提取态残

留量，见图 2。接种 AMF1、AMF2 培养 55 天后土

壤 1 中苊可提取态残留量分别为 15.6、14.7 mg/kg，

土壤 2 中苊可提取态残留量分别为 15.5、16.0 mg/kg。

相比未接种对照，土壤 1、2 中苊可提取态残留量分别

下降了 20.5% ~ 25.3% 和 19.6% ~ 22.2%。接种 AMF

能降低土壤中污染物的可提取态残留量，减小其对生物

的毒害。进一步计算发现，即使接种 AMF 后土壤中

可提取态残留量仍然占总残留量的 65.7% ~ 81.7%。说

明培养 55 天后，土壤中仍有相当部分苊属于可提取 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

图 2  接种 AMF 后土壤中苊可提取态浓度 

Fig. 2  Residual concentrations of extractable fractions of acenaphthene  

in soils with AMF 

残留，对生物有毒害风险。汪海珍等[13]研究土壤中甲

磺隆残留物发现，培养 112 天后其可提取态残留量为

初始量的 16.1% ~ 75.5%，并随时间延长而逐渐降低。

表明，污染物进入土壤初期主要以可提取态残留存在，

随时间增加，可提取态残留能转变形成结合态残留或

直接降解。 

3  结论 

（1）AM 作用下土壤中苊总残留量明显降低；

接种摩西球囊霉菌 Glomus mosseae（AMF1）或幼套

球囊霉菌 Glomus etunicatum（AMF2）后，供试两个

污染土样中苊总残留量降解率达 32.7% ~ 45.2%；接

种 AMF 后土壤中苊总残留降解率比未接种对照高

6.8% ~ 9.8%。 

（2）有机溶剂提取态是土壤中苊残留的主要部

分，AM 作用促进了苊各形态之间的转化；接种 AMF 

后土壤 1、2 中苊可脱附态和有机溶剂提取态残留量

分别比对照降低了 17.0% ~ 37.8% 和 5.4% ~ 26.6%，

而结合态残留量比对照增加了 12.2% ~ 89.5%。 

（3）AM 作用能降低土壤中苊可提取态残留含

量。但培养 55 天后土壤中仍有 65.7% ~ 81.7% 苊属

于可提取态残留，对生物有毒害风险。 
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Effects of Arbuscular Mycorrhiza (AM) on Residual and Forms 

of Polycyclic Aromatic Hydrocarbons in Soils 
 

ZENG Yue-chun,  LI Qiu-ling,  GAO Yan-zheng,  LING Wan-ting,  XIAO Min 

(College of Resource and Environmental Sciences, Nanjing Agricultural University, Nanjing  210095, China) 

 

Abstract:  Pot experiment was conducted with a series of treatments of soils in a greenhouse to investigate the effects of arbuscular mycorrhiza 

(AM) on the residual forms of PAHs in soils. The initial concentrations of acenaphthene in soils were 35.0 mg/kg. It has been found that AM 

significantly reduced acenaphthene content in soils. The degradation rates of acenaphthene in soils with inoculation of Glomus mosseae and Glomus 

etunicatum were 32.7% - 45.2%, increased by 6.8% - 9.8% than the control (without AM). The non-desorbing fractions dominated the total residues 

of acenaphthene, and AM promoted the transformation between acenaphthene forms. The desorbing fractions and non-desorbing fractions of 

acenaphthene were 17.0% - 37.8% and 5.4% - 26.6% lower than the control, while the bound residual was 12.2% - 89.5% higher than the control. 

AM may reduce the amount of extractable residues of acenaphthene, however, the extractable fractions account for 65.7% - 81.7% of total residues of 

acenaphthene in soils after 55-day incubation, having a toxic risk to organisms. 

Key words:  Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs), Residual forms, Arbuscular mycorrhiza (AM), Soil 
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