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摘  要：针对江西贵溪 Cu、Cd 重金属污染土壤，通过田间试验，比较无机生物材料羟基磷灰石及 3 种植物(海

州香薷、巨菌草、伴矿景天)与羟基磷灰石联合修复对土壤总 Cu、Cd 的吸收及对活性 Cu、Cd 的钝化吸收能力差异。

采用磷脂脂肪酸(PLFA)分析法，比较不同修复模式对土壤微生物群落结构的影响，以评估土壤微生态环境对不同修复

措施的响应。研究结果表明：羟基磷灰石的施加可显著提高土壤 pH，并有效钝化土壤活性 Cu、Cd 含量，但对土壤

总 Cu、Cd 的含量影响较小。植物与羟基磷灰石的联合修复在显著降低土壤活性 Cu、Cd (P<0.05) 的同时，减少了

植物根际土壤总 Cu、Cd 的含量 (P<0.05)。不同修复措施对土壤微生物群落组成影响差异明显。单独施加羟基磷灰

石与土壤真菌群落呈显著正相关，使土壤真菌生物量提高，从而引起真菌/细菌(F/B)的升高。植物与羟基磷灰石的联

合修复可有效缓解土壤真菌化的趋势，其中巨菌草与羟基磷灰石的联合修复可有效提高土壤革兰氏阳性、革兰氏阴性

细菌生物量及多样性，降低 F/B 值，从而降低土壤真菌病害的风险。不同植物根系活性代谢引起有机质的积累促进

植物与羟基磷灰石处理中根际有机碳含量显著提高。聚类增强树(Aggregated boosted tree，ABT)分析结果表明：不同

修复模式是影响土壤微生物群落的重要因素，其次土壤 pH 和 Cu 的含量及活性也是改变重金属污染区域微生物群

落的因子。该研究从微生物群落结构角度解释了植物与羟基磷灰石联合修复对土壤微生态体系的作用，为开展 Cu、

Cd 等重金属污染地植物与无机生物材料的联合修复方式的筛选及实施提供可靠的理论依据。 
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随着工农业生产和城市化水平的推进，我国土地

污染，特别是重金属污染俨然成为危害土壤生态环境

和人类健康的关键问题而日益受到关注[1]。以江西省

北部贵溪市为例，其冶炼厂周边至少 260 hm2 种植

土壤因长期大气沉降、水源灌溉、废渣倾倒而导致铜

(Cu)、镉(Cd)等重金属含量严重超标，土壤生态体系

遭到严重破坏[2]。因此，选择合理有效的修复措施，

降低重金属积累的危害风险，是重金属污染区亟待解

决的问题。 

相比物理、化学的传统修复技术，近年来，采用

超积累植物或耐受性植物的修复技术因其对土壤微

生态扰动小、治理成本低、原位治理等优势在国内外

许多低、中污染场地得到关注与应用[3]。伴矿景天

(Sedum plumbizincicola)、海州香薷(Elsholtzia splendens)

是目前国内用于 Cd 与 Cu 污染场地修复的重要超

积累植物。然而，由于其生长速度和植物生物量的固

有缺陷，使其在应用过程中受限[4]。崔红标等[5]针对

江西贵溪地区 Cu、Cd 污染片区，使用生物量大且生

长快速的重金属耐受性植物巨菌草(Pennisetum sp.)，盆

栽模式下分析了重金属提取修复效率，发现其对 Cu、

Cd 的吸收量受到土壤 pH 的调控。Leitenmaier等[3]发

现，多数 HM-积累性及 HM-耐受性植物的修复效率

不同程度地受到土壤环境，如 pH、土壤其他重金属

含量等的影响。因此，合理优化修复植物生长土壤环

境，是促进植物修复的有效途径。 

无机生物材料羟基磷灰石  (Ca10(PO4)6(OH)2，

HAP) 因其高比表面积及优良的生物学特性被广泛

应用于医药合成、骨移植作为生物催化剂和吸附剂。
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基于羟基磷灰石在氧化、还原条件下的高稳定性和对

重金属的广泛高吸附量的特性，使其在长期污染水体

和土壤中成为理想的重金属治理材料[6]。Cui 等[7]研

究发现，羟基磷灰石的添加可提高土壤 pH，一方面

有效钝化有效 Cu、Cd 含量，另一方面改善土壤功

能酶活性，促进耐 Cu、Cd 类植物地上生物量的提

高，从而提高植物对土壤重金属的吸收量。 

作为土壤质量评价不可缺少的生物学指标，土壤

微生物维持着土壤生物活性，保证土壤养分循环和土

壤结构的形成。微生物群落结构的变化能敏感地反映

出土壤质量和健康状况，是评价自然或人为干扰引起

的土壤变化的重要指示因子。滕应等[8]研究指出，土

壤微生物群落多样性能较好地反映红壤地区污染场

地修复体系中微生态体系的稳定性。因此，明确微生

物群落的作用、深入了解其群落功能和结构变化对于

整个生态系统的研究具有重要意义。 

本研究拟通过综合比较羟基磷灰石与植物(巨菌

草、伴矿景天、海州香薷)联合修复江西贵溪 Cu 冶

炼厂周边重金属 Cu、Cd 污染土地，植物根际土壤

中 Cu、Cd 全量及有效 Cu、Cd 的残留量，不同植

物生物量及对重金属的吸收量，以及不同联合修复作

用对土壤微生物群落结构的影响。综合以上修复参

数，评价羟基磷灰石与不同植物的联合修复措施对

土壤Cu、Cd 的钝化效果，为筛选联合修复方式进

行场地原位修复重金属污染土壤提供技术指导和理

论依据。 

1  材料与方法 

1.1  试验地点 

试验地位于江西贵溪某 Cu 冶炼厂污水和废气污

染的农田，主要污染物是 Cu、Cd，而且由于常年污

水、废气和酸雨的累积污染以及江西地区土壤酸性较

强等特性，该地区的重金属污染情况十分严峻，本土

植物难以生长，有些更严重的地方甚至寸草不生，严

重危害到了当地人们的正常生产生活。在试验开始前，

测定土壤有机质为 27.34 g/kg，碱解氮为 169.5 mg/kg，

速效磷为 78.2 mg/kg，pH为 4.35，速效钾为 142.5 mg/kg，

全 Cu为 596.45 mg/kg，全 Cd为 1.324 mg/kg。 

1.2  试验材料 

所用土壤改良剂为羟基磷灰石(纯度>96%)，采购

于南京埃普瑞纳米材料公司，粒径为 3 m，比表面

积 45.7 m2/g，pH 为 7.71，Ca/P的摩尔比为 1.72，Cu 和

Cd 含量分别为 5.85 mg/kg 和 38.3 μg/kg。巨菌草购

于当地村民；海州香薷、伴矿景天均在室内育苗。 

1.3  试验设计  

试验设计了 5个处理，分别为不施微米羟基磷灰

石(CK)、微米羟基磷灰石+杂草(MW，不种修复植物，

自然生长的杂草)、微米羟基磷灰石+巨菌草(MP)、微

米羟基磷灰石+海州香薷(ME)、微米羟基磷灰石+伴

矿景天(MS)。每个处理 3 个重复，随机排列，小区

面积为 4 m×5 m，每个小区用水泥墙隔开(水泥墙地

上部分 20 cm，地下部分 30 cm)。除了 CK，其他处

理小区植物在种植前统一施加 36 t/hm2 微米羟基磷

灰石。海州香薷和伴矿景天间距为 20 cm×20 cm，

巨菌草间距为 50 cm×50 cm，于 2014月 5月 6日统

一栽种，各个处理田间管理与施肥模式保持一致。 

1.4  样品采集 

2014年 7月 15日收获伴矿景天，12月 5日收获

其他处理植物。在收获的同时，取植物联合修复处理

组植物地上部分样品，以及各处理 0 ~ 20 cm的土壤

样品。每个小区取 3个重复样，过 2 mm 筛，一部分

用于土壤基本养分测定，另一部分 –20℃ 冷冻，一

周内测定 PLFA。植物样品用蒸馏水洗净 70℃ 烘干

至恒重，测定其生物量以及植株 Cu、Cd的测定。 

1.5  基本养分测定 

土壤的基本理化性质按照常规分析测试方法测

定[9]。土壤 pH 按 1︰2.5 土水比，pH 计测定；Cu、

Cd全量前处理为 HF-HClO4-HNO3消煮，之后采用原

子吸收分光光度法(火焰和石墨炉)测定[10–11]；有效态

Cu、Cd前处理为首先采用 0.1 mol/L CaCl2以 1︰5 的

土水比振荡提取 2 h，3 000 r/min离心 10 min，过滤

后测定[9]。植物地上部分 Cu、Cd 含量测定：采用

HNO3-HClO4消煮，原子吸收分光光度法测定。土壤

有机质：采用重铬酸钾外加热法测定[9]。  

1.6  土壤的 PLFA分析 

土壤微生物  PLFA 提取主要参考  Bligh 和 

Dyer 等[12–13]的方法。称取 2 g 土样，置于50 ml 三

角烧瓶中，加入 15 ml 氯仿︰甲醇︰柠檬酸盐缓冲

液(1︰2︰0.8，v/v/v)，震荡 2 h，3 800 r/min 离心 10 min；

将上清液移入一干净的 50 ml 试管中；再加入 7 ml 

氯仿︰甲醇︰柠檬酸盐缓冲液(1︰2︰0.8，v/v/v)，混

匀，倒入离心管，涡旋，震荡提取，离心 10 min，

倒出上清液，即将两次上清液合并；加入 3.6 ml 柠

檬酸缓冲液和 4 ml 氯仿，振荡，封口，暗处静置过

夜；用长滴管吸出下层液体至 10 ml 螺口管中，用

氮气吹干 –20℃ 保存。过硅胶柱：依次用正己烷、

氯仿、丙酮、甲醇洗涤柱子。皂化：加入 1 ml NaOH:

甲醇︰蒸馏水(1︰3.3︰3.3，m/v/v)，涡旋振荡，沸水
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浴 5 min，振荡，再置于沸水浴中 25 min，退火。

甲基化：加入 2 ml 盐酸︰甲醇(1.2︰1，v/v)，涡旋振

荡，于 80˚C ± 1˚C 水浴锅加热保温 10 min ± 1 min，

退火。萃取：加入 3 ml 正己烷︰甲基叔丁醚(1︰1，

v/v)，振荡，吸取上层正己烷相于另一干净试管。洗涤：

加 3 ml NaOH 溶液(1︰83，m/v)，上下摇动 5 min，

吸取 2/3 上层溶液，转入气相色谱瓶 (GC 瓶，约 1 ml)，

加入 50 μl 内标，吹干。用 100 μl 的正己烷溶解 GC 

瓶中的待测样品，转移到内插管中，测定。酯化 C19:0 

为内标，用 Agilent 7890 气相(GC)色谱仪测定。色

谱条件：色谱柱型号为安捷伦  19091B-102E Ultra 

25% Phenyl Methyl Siloxane 25.0 m × 200 μm × 0.33 μm。

进样量 2 μl，进样口温度 250℃，载气(氢气)流量为 

30.0 ml/min。恒压 21 psi，分流比 30︰1。程序升温：

190℃，0.00 min；10℃/min 升温至 285℃，0.00 min；

60℃/min 升温至 310℃，2.00 min；190℃，2.00 min；

火焰离子检测器(FID)检测。脂肪酸种类通过脂肪酸 

Sherlock 微生物鉴定系统 (MIDIInc，Newark，DE，

USA) 来鉴定。PLFAs 总量 (Total PLFA，PLFAT) 及

单体脂肪酸的含量基于 19:0 内标计算，分析中仅包

括碳链数低于 20、摩尔百分比含量大于 1%、且在

多数样品中都有出现的脂肪酸。细菌  (Bac) 以 

i13:0、i14:0、i15:0、a15:0、i16:0、i17:0、i18:0、i19:0、

a16:0、a17:0、a19:0、13:1ω3c、16:1ω6c、16:1ω7c、

17:1ω8c、18:1ω3c、18:1ω5c、18:1ω6c、18:1ω7c、

cy17:0、cy19:0、19:1ω6c、20:1ω9c、21:1ω3c、21:1ω8c、

22:1ω3c、22:1ω9c、24:1ω7c 等 28 种脂肪酸表示；

真菌 (Fun) 用18:2ω6c、16:1ω5c 脂肪酸来表示；真

菌︰细菌通过 F/B 来计算；放线菌 (Act) 以10Me16:0、

10Me17:0、10Me 18:0、10 Me18:1ω7c 表示；革兰氏

阳性细菌 (G +) 用支链、饱和脂肪酸 i13:0、i14:0、

i15:0、a15:0、i16:0、i17:0、i18:0、i19:0、a16:0、a17:0、

a19:0 表示；革兰氏阴性细菌 (G–) 用单不饱和脂肪

酸和环式脂肪酸  13:1ω3c、 16:1ω6c、 16:1ω7c、

17:1ω8c、18:1ω3c、18:1ω5c、18:1ω6c、18:1ω7c、

cy17:0、cy19:0、19:1ω6c、20:1ω9c、21:1ω3c、21:1ω8c、

22:1ω3c、22:1ω9c、24:1ω7c 表示；革兰氏阳性与阴

性细菌比通过 G+/G－计算[14–15]。   

1.7  数据处理 

试验数据采用 Excel 2007、SigmaPlot 12.5 和

SPSS17.0 进行处理和分析。PLFA 数据采用 ArcGIS 

10 和 VB 程序进行整理分析。 

2  结果与分析 

2.1  不同植物与羟基磷灰石联合修复对土壤 Cu、

Cd含量的影响 

如表 1 所示，植物与羟基磷灰石联合修复对根

际土壤中  Cu、Cd 含量及活性影响巨大。相比于 

CK，土壤施加磷灰石(MW 处理组)，全 Cu 含量下

降并不明显，但当与海州香薷、伴矿景天、巨菌草联

合修复时，根际土壤全 Cu 含量分别下降了 52.63、

37.67 和 19.38 mg/kg。然而羟基磷灰石对土壤有效 

Cu 含量影响明显：单一施加磷灰石使土壤有效 Cu 

含量降低了 54.27%，而 3 种植物和磷灰石联合处

理中土壤有效 Cu 含量降低了 70.9% ~ 73.04%。不

同处理组中全 Cd 及有效 Cd 含量的变化趋势类似

于 Cu。羟基磷灰石的施加并不显著改变土壤总 Cd 

含量，但明显钝化了有效 Cd：其活性 Cd 含量为对

照的 65.49%。植物的联合修复在降低根际总 Cd 的

同时，也有效减少了有效 Cd 的含量。其中伴矿景

天和巨菌草处理最为显著，相比对照，其有效 Cd 含

量为对照的 49.69% 和 51.76%。Raicevic等[16]证明

羟基磷灰石强大的吸附及离子交换能力，促使土壤中

大量活性 Cu 与 Cd 被吸附络合，另外，崔红标等[17]

的研究结果表示羟基磷灰石提高土壤溶液的 pH, 而 

pH 的升高为Cu、Cd 含量降低的重要驱动因子，从

而降低重金属的污染风险，改良植物根系的生长环

境，同时由于不同修复植物在生长过程中，通过根系

吸收并向地上部分转运重金属离子，从而降低根系周

围重金属的含量[18]。而由于不同修复植物对 Cu 与 

Cd 的吸收转化能力不同，导致土壤不同形态 Cu 与 

Cd 的含量存在差异。 

表 1   不同联合修复处理对土壤 Cu、Cd 含量影响 
Table 1  Effects of different combined remodiations on soil Cu and Cd 

处理 Cu全量(mg/kg) 有效态 Cu(mg/kg) Cd全量 (mg/kg) 有效态 Cd(µg/kg) 

CK 658.38 ±5.33 a 76.53 ± 2.32 a 379.36 ± 2.27 a 122.79 ± 4.41 a 

MW 648.04 ± 5.51 ab 35.00 ± 3.62 b 362.81 ± 2.08 a 80.42 ± 0.25 b 

MP 639.00 ± 7.42 b 21.10 ± 1.15 c 326.03 ± 7.10 c 63.55 ± 3.81 d 

ME 605.75 ± 8.89 c 22.27 ± 3.61 c 342.98 ± 3.66 b 70.24 ± 0.10 c 

MS 620.71 ± 7.89 c 20.63 ± 41.08 c 329.40 ± 6.76 c 61.02 ± 0.90 d 

注：表中数据为平均值±标准差(n = 3)，同列数据小写字母不同表示差异达到 P<0.05 显著水平，下同。 
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2.2  不同植物与微米羟基磷灰石联合修复对植物

的影响 

如表  2 所示，不同植物单位地上部分分别对 

Cu 与 Cd 的吸收能力表现出了一致性，均为 MS> 

ME>MP>MW。其中伴矿景天处理表现出明显的优

势；其单位地上部吸收的 Cu、Cd 含量分别是生长

杂草 MW 处理的 17.21 和 10.69 倍。伴矿景天作

为多种重金属的超积累植物，单位植物体内重金属含

量明显高于巨菌草非超积累植物和海州香薷[19]。相

比较而言，巨菌草地上部分吸收 Cu 含量的能力分

别为伴矿景天 (MS) 和海州香薷 (ME) 组的19.41% 

和 45.37%，吸收 Cd 含量的能力分别是伴矿景天 

(MS) 和海州香薷 (ME) 组的 9.73% 和 49.06%。但

在  3 种植物处理中，巨菌草的生物量优势显著，

分别比海州香薷和伴矿景天高出 16.03 mg/kg 和 

41.36 mg/kg。正是基于巨菌草生物量的提高，使其地

上部分对 Cu 总吸收量显著高于 MS 处理组；对 

Cd 总吸收量与 MS 组持平。海州香薷地上部分对 

Cu、Cd 的吸收量低于伴矿景天，但也因其生物量的

优势，使其地上部分对 Cu、Cd 重金属的总吸收量

在 4 种不同处理中最大。尽管伴矿景天自身对重金

属的吸收能力强，但因其固有的缺陷：植株矮小、生

物量低，给场地实际的修复技术带来很大的限制[20]。

海州香薷是土壤耐 Cu 指示性植物，其根系细胞壁

中的果胶和纤维素是固定活性 Cu2+ 的主要组分[21]。

姜理英等[22]发现香薷属植物对 Zn 也具有较好的积

累作用。本研究中，基于羟基磷灰石的施加条件下，

海州香薷还具有较好的吸收活性 Cd 的能力。巨菌

草具有耐受土壤较高 Cu、Cd 含量的能力，且植株

生物量高，因此其根系对土壤 Cu、Cd 的吸收效果

明显。研究发现，羟基磷灰石的添加降低了土壤活性

重金属含量，保障了植物的生长；相对于 MW处理，

植物与羟基磷灰石的联合修复对 Cu、Cd 的吸收效

果显著，而在探究不同联合修复处理对 Cu、Cd 的

吸收效果时，植物吸收重金属能力特性和植物生物量

需要综合考虑。 

表 2   不同联合修复处理对植物生物量和 Cu、Cd 含量 
Table 2  Effects of different combined remediations on biomass and contents of Cu and Cd of different plants 

累积吸收量(mg) 处理 地上部生物量 

(kg) 

地上部 Cu含量 

(mg/kg) 

地上部 Cd含量 

(mg/kg) Cu Cd 

CK – – – – – 

MW 20.94 ± 0.57 c 27.02 ± 4.00 d 1.25 ± 0.23 d 566.12 d 26.04 c 

MP 45.86 ± 1.25 a 90.28 ± 0.05 c 1.30 ± 0.06 c 4 140.07 b 59.80 b 

ME 29.83 ± 1.25 b 198.92 ± 2.18 b 2.65 ± 0.21 b 5 932.25 a 79.32 a 

MS 4.50 ± 0.69 d 464.96 ± 2.50 a 13.36 ± 0.53 a 2 090.52 c 59.90 b 

注：“–”表示无植物生长。 

 

2.3  不同植物与羟基磷灰石联合修复对土壤 pH 

影响 

如图 1A 所示，施加羟基磷灰石显著提高土壤 

pH 至 5.19，此结果与 Cui 等[7]研究一致。羟基磷

灰石原材料偏碱性(pH 为 7.71)，加之其溶解作用可

有效提高土壤 pH[6]。羟基磷灰石与植物联合修复对

土壤 pH 的提升程度更大，其中海州香薷 (ME) 处

理下 pH 可达5.37，比 CK 处理的 pH 升高了 1 

个单位。植物与无机材料的联合修复下土壤 pH 的

改变是植物根系分泌物和无机材料交互作用的结果，

尽管相比羟基磷灰石提高 pH 程度，不同植物的种

植对 pH 的提升空间较小，但其对 pH 的影响是基

于根系分泌物对根际环境的主动改变。根系产生的弱

有机酸离子、糖类、氨基酸、维生素、无机离子(HCO3
–、

OH–、H+)及活性酶在改变 pH 的同时，为根际微域

提供了丰富的碳、氮类物质[23]。这些化合物为改善

土壤微生物群落提供了良好的能量物质基础。如图 

1B 所示，相比海州香薷与伴矿景天，巨菌草根际土

壤中总有机碳含量明显升高，意味着植物根际土壤中

有利于微生物代谢利用的养分供应增加。 

2.4  植物与羟基磷灰石联合修复对土壤微生物群

落结构的影响 

微生物群落是土壤生物活性的重要指标，且易受

环境因子影响，重金属含量高低能够改变微生物群落

组成和丰度[24]。谢学辉等[24]曾采用 PCR-DGGE 方

法研究污染土壤微生物多样性的影响，但由于 PCR- 

DGGE 仅对特定微生物的优势菌群检测灵敏，因此

在应用上具有一定的局限性。磷脂脂肪酸(PLFA)是所

有活细胞细胞膜的重要组成部分，而不同的微生物组

群通过各异的生化途径合成的 PLFA 也有所差异。

此外，由于 PLFA 在有机体生物量中所占比例保持

相对恒定，因此也作为了一个至关重要的生物标记 
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(图中小写字母不同表示不同处理间的差异达 P<0.05显著水平) 

 图 1   不同联合修复处理对植物根际土壤 pH 及 
有机碳含量的影响 

Fig. 1  Effects of different combined remediations on pH and total 
organic carbon of plant rhizosphere soil 

 

物。磷脂图谱的变化通常与微生物组群丰度变化密切

相关，且可以通过参考纯培养学和已知生化合成途径

的数据库进行分析。磷脂脂肪酸(PLFA)技术在分析土

壤微生物丰度和群落变化上应用广泛，大量的研究采

用 PLFA 技术分析微生物群落组成对生物因子的响

应[25]，吴建军等[26]就通过 PLFA技术研究重金属复合

污染对水稻土微生物的生物量和群落组成变化。 

为了进一步探讨 Cu、Cd 重金属污染土壤微生 

物群落结构对不同植物与羟基磷灰石的联合修复措

施的响应，本研究采用磷脂脂肪酸分析法(PLFA)对土

壤细菌、真菌和放线菌进行表征(表 3)。数据结果表

明，除了 ME 处理组，污染土壤中羟基磷灰石的施

加可提高总 PLFA 的含量，其中 MW 和 MP 处理

组最为显著，这与阎姝等[27]研究污染土壤和未污染

土壤 PLFA 总量变化结果类似。然而，MW 和 MP 

处理在微生物  PLFA 提高的组分上有着明显的差

异：巨菌草与羟基磷灰石(MP)的联合修复明显提高

了土壤中革兰氏阳性和革兰氏阴性细菌的 PLFA，而

对真菌 PLFA 的作用甚微，因此表现在真菌/细菌

(F/B)数值的明显下降；而羟基磷灰石(MW)处理组主

要提高了土壤中真菌群落 PLFA，因此即便其细菌 

PLFA 有一定的增加，但真菌/细菌(F/B)数值最高，

是 MP 处理对应数值的 2 倍。伴矿景天与羟基磷灰

石(MS)及海州香薷与羟基磷灰石(ME)的联合修复在

一定程度上，也能促进土壤中革兰氏阳性细菌群落的 

PLFA 量的提高，引起真菌/细菌(F/B)数值降低，但

其效应没有巨菌草处理的作用明显，Belén Hinojosa

等[28]研究结果也表明污染土壤真菌细菌比值下降。

土壤细菌与真菌的 PLFA 总量及细菌/真菌比值是

衡量土壤微生物功能的重要指标[29]。重金属污染土

壤单独施加羟基磷灰石显著提高土壤 pH，从而引起

有效 Cu、Cd 含量的降低，然而这种无生物体系缓

冲的土壤生境会导致土壤真菌化趋势严重，不利于微

生物群落结构多样性的形成(表 3)。植物与羟基磷灰

石的联合修复模式有效增加了土壤细菌群落的多样

性及生物量，缓解了土壤真菌化趋势的发展。相较于

海州香薷和伴矿景天，巨菌草植株高大，根系在土壤

分布面积大，因此土壤根际效应更为明显，表现为细

菌群落及生物量的提高。Pearson 相关系数显示土壤

总有机碳的含量与土壤细菌 PLFA 呈显著相关(r = 

0.714，P = 0.03)，说明植物的根系代谢分泌，具有富

集土壤细菌微生物群落的潜力。 

表 3   不同联合修复处理对土壤微生物 PLFA 的影响 
Table 3  Effects of different combined remediations on soil microbial PLFA 

处理 总 PLFA 

(nmol/g干土) 

细菌 

(nmol/g干土) 

GP 
(nmol/g干土) 

GN 
(nmol/g干土)

GP/GN 真菌 

(nmol/g干土) 
真菌/细菌 放线菌 

(nmol/g干土)

CK 36.27 ± 1.82 b 26.93 ± 1.68 c 19.97 ± 1.15 c 6.55 ± 0.54 b 3.10 ± 0.33 a 5.00 ± 0.40 b 0.18 ± 0.02 b 4.34 ± 0.41 c 

MW 45.83 ± 2.67 a 32.20 ± 2.02 ab 23.61 ± 0.93 b 8.59 ± 1.27 ab 2.75 ± 0.35 a 7.66 ± 0.77 a 0.24 ± 0.02 a 5.97 ± 0.17 ab

ME 38.12 ± 2.24 b 29.00 ± 1.22 bc 21.53 ± 0.47 bc 7.47 ± 0.77 b 2.90 ± 0.23 a 4.38 ± 0.35 b 0.15 ± 0.01 bc 4.74 ± 0.68 bc

MP 47.08 ± 3.08 a 36.48 ± 2.19 a 27.40 ± 1.79 a 9.08 ± 0.96 a 3.04 ± 0.36 a 4.10 ± 0.45 b 0.12 ± 0.01 c 6.19 ± 0.51 a 

MS 41.81 ± 0.80 ab 32.06 ± 0.29 b 23.83 ± 0.37 ab 8.23 ± 0.09 ab 2.89 ± 0.08 a 4.78 ± 0.52 b 0.15 ± 0.02 bc 4.97 ± 0.48 bc

 

二维的典型对应分析(CCA)更直接地显示出不

同处理组与微生物 PLFA 因子间的相互关系(图 2A)。 

典型对应的坐标轴总共解释了微生物群落  89.3% 

的变异。单一羟基磷灰石修复的微生物群落与植物和
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羟基磷灰石联合修复的微生物群落，以及污染土壤 

(CK) 的微生物群落产生了明显的区分。土壤细菌和

真菌群落对重金属污染敏感，与 CK 呈明显的负相

关。添加羟基磷灰石的修复措施与土壤真菌群落呈显

著正相关。植物与羟基磷灰石的联合修复可改变土壤

微生物群落，特别是巨菌草与羟基磷灰石的联合修复

方式，与土壤革兰氏阳性、阴性细菌呈显著正相关，

说明在羟基磷灰石修复基础上巨菌草的种植可有效

缓解土壤真菌化趋势，而促进细菌群落和生物量的提

高，从而丰富土壤生态功能。ABT (Aggregated boosted 

tree) 聚类分析结果表明(图 2B)，不同的修复措施对

土壤微生物群落的影响比例超过 50%，成为主导因

子；其次为土壤 pH 及 Cu 的含量及活性，共同对

土壤微生物群落影响解释量达 33.13%，而土壤 Cd 

的含量及活性对微生物群落影响程度较小。作为能源

植物，耐 Cu、Cd 的巨菌草因其地上地下部分巨大的

生物量，其用于重金属修复潜力越加受到关注[30]，本

研究发现巨菌草对污染土壤微生态体系的恢复效果显

著。因此，筛选合适的植物例如巨菌草与羟基磷灰石

联合修复重金属，更有利于土壤微生物多样性的构成。 

 

图 2   典型对应分析 PLFA 组分对不同修复措施的响应(A)及环境因子对微生物 PLFA 的影响度(B) 
Fig. 2  CCA of PLFAs composition response to different remediations (A) and influence of environmental factors on microbe PLFAs (B) 

 

3  结论 

针对我国南方 Cu、Cd等重金属污染区域，土壤

施加无机生物材料羟基磷灰石，可显著提高土壤 pH，

并降低土壤活性 Cu、活性 Cd的含量。但无机材料对

土壤化学特性的扰动易导致土壤微生物群落结构的

失衡，使得真菌生物量显著提升。修复植物巨菌草和

海州香薷分别与羟基磷灰石的联合修复表现出较好

的对重金属的吸收效果：不仅可降低土壤 Cu、Cd活

性，并可通过植株地上部分的生长吸收总 Cu、Cd，

以减少土壤 Cu、Cd的积累。磷脂脂肪酸分析显示，

巨菌草与羟基磷灰石的联合修复方式更有利于土壤

微生物特别是细菌群落多样性的形成和微生态体系

的恢复。因此，选择并推广合适的环境友好型植物与

无机生物材料进行联合修复，可视为改善重金属污染

地区土壤微生态环境的有效途径。同时，该研究也还

存在一定问题需要继续挖掘，由于本试验为种植一季

结果，植物与羟基磷灰石的持续性 Cu、Cd污染修复

效果仍未可知，在今后的研究中，需要开展长期试验，

研究不同植物与羟基磷灰石联合修复对土壤 Cu、Cd

污染的长期修复作用。 
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Effects of Combined Remediation of Hydroxyapatite–Plants on 
Rhizosphere Microbial Community of Cu/Cd Contaminated Soil 
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(1 Institute of Soil Science, Chinese Academy of Sciences, Nanjing  210008, China; 2 Red Soil Ecological Experiment Station, 

Chinese Academy of Sciences, Yingtan, Jiangxi  335211, China; 3 University of Chinese Academy of Sciences, Beijing  100049, 
China; 4 Institute of Biological Resources, Jiangxi Academy of Sciences, Nanchang  330096, China) 

 

Abstract: Via field experiments, the different effects of inorganic biological material hydroxyapatite and the combined 

remediations of three kind of plants (Elsholtzia Splendens, Pennisetum sp., Sedum plumbizincicola) with hydroxyapatite on the 

absorption of soil total Cu and Cd, the passivation and absorptive ability for available Cu amd Cd derived from Cu and Cd 

contaminated soils in Guixi was compared. PLFA method was used to study the effects of different remediations on soil microbial 

community, aiming to assess the response of soil micro-ecological environment to various remediations. The results showed that 

the application of hydroxyapatite increased soil pH value significantly and passivate available Cu and Cd in soil, while had little 

influence on total Cu and Cd contents in soil. The combined remediations of plants and hydroxyapatite not only reduced soil 

available Cu and Cd significantly (P<0.05), but also decreased soil total Cu and Cd contents in plant rhizosphere (P<0.05), mainly 

due to plant tissues absorption and fixation for metals, particularly the aboveground fractions. The effects of different 

remediations were significantly different on the composition of soil microbial community, sole hydroxyapatite application was 

positively correlated with soil fungi community and increased soil fungi biomass, which increased fungi/bacteria ratio, while the 

combined remediation of plant and hydroxyapatite could alleviate the trend of soil fungi enrichment effectively, the combined 

remediation of Pennisetum sp. and hydroxyapatite increased the biomass and diversity of soil Gram positive and Gram negative 

bacteria and decreased F/B ratio, thus reduced the risk of soil fungi diseases. In addition, organic matter accumulation caused by 

different plants root metabolism significantly improved rhizosphere organic C of the combined remediation treatments. ABT 

analysis indicated that different remediations were most important influential factor on soil microbial community, other factors 

included soil pH value, the content and availability of Cu. The above results explained the combined remediation of plant and 

hydroxyapatite on soil micro-ecosystem from the perspective of microbial community composition, thus can provide reliable 

theory bases for the screening and conducting of combined remediation of plant and inorganic biological materials in Cu and Cd 

contaminated regions. 

Key words: Cu; Cd; Pennisetum sp.; Elsholtzia Splendens; Sedum plumbizincicola; Hydroxyapatite; Microbial community 

 


