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摘  要：有机氯农药污染场地危害人体健康及生态系统安全，高活性降解微生物对提升土壤有机氯农药降解效率十分必要。本研究

结合高通量测序和荧光定量 PCR 技术，探究添加二氯苯降解基因(xylH、dmpB、catE 质粒 pUC19，102 ~ 103 copies/µl)和菌群(单独

表达 xylH、dmpB、catE 大肠杆菌 E.coli DH5α，105 ~ 106 CFU/µl)后，土壤中 1,4-二氯苯降解动力学、微生物群落组成与降解功能演

变。研究发现：添加降解基因及菌群 210 d 后，土壤中 1,4-二氯苯降解效率提升 1.74 倍 ~ 2.41 倍，最高分别达 38.43% 和 44.74%；

优势菌门及关键物种相对丰度占比显著上升(P<0.05)；土著菌群降解基因绝对丰度显著上升了 1.24 倍 ~ 2.89 倍，添加降解菌群上升

幅度更显著(P<0.05)。本研究有助于探明外源添加降解基因及菌群后土著菌群应对污染胁迫的响应机制，为调控和优化农药污染土

壤修复过程及效果提供技术支持。 
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Abstract: Organochlorine pesticides (OCPs) contaminated sites threaten human health and ecosystem safety seriously, therein 

high activity of degradation microorganisms is necessary to promote degradation efficiency of OCPs in soil. In this study, 

high-throughput sequencing and real-time quantitative PCR (qPCR) technologies were combined to explore the degradation 

kinetics of 1,4-dichlorobenzene, the variations of microbial composition and degradation potentials with exogenous addition of 

degradation genes (e.g., xylH, dmpB or catE expressed by plasmid pUC19, 102-103 copies/µl) and flora (e.g., xylH, dmpB or catE 

expressed by E.coli DH5α, 105-106 CFU/µl). Results show that the degradation rates of 1,4-Dichlorobenzene reach to 38.43% 

(genes) and 44.74% (flora), respectively, which are promoted by 1.74-2.41 times compared to the control treatments. Meanwhile, 

the proportions of relative abundance of dominant phyla and keystone taxa are facilitated significantly with degradation genes and 

flora addition exogenously (P<0.05). Furthermore, qPCR analysis illustrates that the increasing slopes of degradation genes are 

better significantly in flora than genes addition, yielding growth rates of 1.24 to 2.89 times (P<0.05). This research is conductive 

to verifying microbial response of indigenous flora, especially the response mechanisms of keystone taxa to OCPs with 

exogenous addition of degradation genes and flora, which may provide support for regulating and optimizing microbial ecological 

outcomes of their remediation process in OCP-contaminated sites. 

Key words: 1,4-Dichlorobenzene; Soil indigenous flora; Degradation genes; Network analysis; Keystone taxa 
 



162 土      壤 第 55 卷 

http://soils.issas.ac.cn 

随着中国“退二进三”、“退城进园”等经济战略

实施，大批工业企业关闭搬迁遗留了上千个之多的有

机氯农药污染场地，这些场地面临用地功能转换及

二次开发 [1-2]。这些潜在高风险污染场地土壤严重

威胁人体健康和社会安全，是当前亟需解决的环境

问题[3]。1,4-二氯苯是化工行业污染场地土壤和钢铁

烧结烟气中典型的挥发性有机污染物，其在污染场地

土壤最高检出浓度达到 2 340.0 mg/kg，具有强挥发性

和难降解性，其可通过大气传输，在食物链中富集，

严重影响人体健康和生态系统稳定[3-5]。因此，利用

经济有效的土壤修复技术去除土壤中残留的 1,4-二

氯苯十分必要。 

生物修复方式是一种能耗低、环保、处理效果稳

定的污染土壤治理技术。在有机氯农药生物修复过程

中，微生物生长，尤其是高活性降解微生物与土壤中

有机氯农药降解密切相关[6-8]。但是在土壤环境中，

土壤异质性、营养物质传质缓慢、有机质对微生物的

吸附等影响了土著微生物的降解效率[6, 9-10]。因而，

提高土著菌群降解活性、强化微生物生存能力，可以

有效改善土壤微生物降解有机氯农药效率慢的问题。

向原有土壤生态系统中引入特定功能的营养物质或

者微生物菌剂(106 ~ 108 CFU/µl)，可以改善原有环境

体系中微生物组成，增强土著菌群对有机污染物的适

应能力和降解效率[8, 10-12]。前人研究发现，从污染土

壤筛选、分离和改造土著降解微生物，而后重新外源

加入原环境体系，可以用来生物强化原土壤中微生物

降解效率，并且这种体系具有强竞争力和应对外部压

力的抵御能力[6, 11-12]。同时，土著微生物降解有机氯

农药活性与其降解基因含量，以及携带降解基因的微

生物种类等密切相关[13-14]。目前，针对生物强化土著

微生物降解活性相关研究，主要为外源添加或经生物

工程技术改造的土著菌群，很少涉及外源添加降解基

因 DNA 片段后土著菌群降解活性方面的研究。因此，

外源添加降解基因或携带降解基因的菌群后，对土著

微生物群落组成、群落动态、降解基因动态变化等进

行全面识别，深入分析微生物降解活性动态变化，可

以用来评估土著微生物的后续降解活性。 

本研究对外源添加降解基因和表达降解基因的

模式菌——大肠杆菌后，土著菌群组成、多样性及降

解活性演变规律进行探究。首先采集了中国长三角典

型 1,4-二氯苯污染场地土壤，对添加降解基因或菌群

前后，土壤中农药降解动力学进行分析；其次，结合

高通量测序技术及共现网络分析方法，对外源添加降

解基因后微生物群落组成及关键种群进行分析，阐释

微生物群落及关键种群活性变迁；然后，通过荧光定

量 PCR 分析土壤微生物群落降解基因含量动态变

化，重点关注微生物降解活性演变规律，以探究微生

物群落与降解活性间的联系。本研究结果剖析外源添

加降解基因后土壤微生物多样性及降解活性动态变

化，有助于探明外源降解基因刺激土著关键物种抵御

有机氯农药胁迫的机制，为调控优化 1,4-二氯苯污染

土壤修复过程及效果提供新科学认知。 

1  材料与方法 

1.1  供试污染土壤和降解基因/降解菌的获取 

供试污染土壤采集自江苏省江阴市青阳镇某

1,4-二氯苯污染场地(31°45′N，120°14′E)。该场地由

有机氯农药生产企业搬迁产生，有 30 多年农药生产

历史，主要有机氯农药污染种类是氯苯、二氯苯和硝

基氯苯类农药。土壤样品均采集自表层 0 ~ 20 cm，

经自然风干、混合均匀后，使用气相色谱仪测定其中

1,4-二氯苯浓度[5]。降解基因选择了专属性降解二氯

苯农药的 xylH、dmpB 和 catE 3 种基因，并在

NCBI(National Center for Biotechnology Information, 
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/)网站下载了它们的标准

序列，使用标准质粒 pUC19 对这些基因进行合成，

获取到降解基因 DNA 片段(表 1)；同时，使用商用大

肠杆菌 E.coli DH5α对这些降解基因进行单独表达，

获取到含有降解基因片段菌群[15-16]。 

1.2  外源添加降解基因/菌群土培试验 

将污染土壤放置于 25  ℃ 恒温箱中培养 7 d，并

定期补水，设置预试验，分别设定外源含降解菌群添

加量为 105 ~ 106 CFU/μl，降解基因质粒 DNA 添加量

为 102 ~ 103 copies/μl。最终设定了 CK(对照组)、 

表 1  基因序列及其降解功能 
Table 1  Gene sequences and their degradation function  

基因 序列 序列长度(Bp) 降解功能 

dmpB NC_000913.3 1 476 氯环己烷、氯苯、苯甲酸盐、二甲苯、苯乙烯等芳香族化合物降解 

xylH NC_002695.2 1 182 苯甲酸盐、二甲苯等芳香族化合物降解 

catE NC_000964.3 1 116 氯环己烷、氯苯、苯甲酸盐、二甲苯、苯乙烯等芳香族化合物降解 
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PL-1(xylH 质粒 DNA)、PL-2(dmpB 质粒 DNA)、

PL-3(catE 质粒 DNA)、BA-1(含 xylH 菌群)、BA-2(含

dmpB 菌群)、BA-3(含 catE 菌群)等 7 个处理组，并

分别取第 0、30、60、90、120、150、180、210 天的

土壤样品分析 1,4-二氯苯浓度，同时将所有采集的样

品置于 4  ℃ 冰箱保存。1,4-二氯苯浓度采用气相色

谱-质谱方法检测，其回收率介于 64.7% ~ 77.1%。 

1.3  土壤 DNA 提取及高通量测序 

使用 DNeasy PowerSoil 试剂盒(QIAGEN)提取所

有土壤样品 DNA，–80  ℃ 下储存，并使用 Qubit 3.0

测定 DNA 样品浓度，总量达到要求后使用 Illumina 

Truseq Nano DNA LT Library Prep Kit 试剂盒进行文

库构建，采用 Miseq 平台进行双端测序。带有 Barcode

的特异性引物对样本 16S rRNA 进行扩增：前端引物

为 341F(5’-CCTAYGGGRBGCASCAG-3’)，反向引物

为 806R(5’-GGACTACNNGGGTATCTAAT-3’)。测序

得到的 PE reads 首先根据 overlap 关系进行拼接，同

时对序列质量进行质控和过滤，并使用 Usearch 软件

和 gold 数据库，采用 denovo 和 reference 结合的方式

去除嵌合体，得到 31 790 ~ 46 643 条序列(表 2)。按

照 97% 相似性对非重复序列进行 OTU 聚类，采用

RDP classifier 贝叶斯算法对 OUT 代表序列进行物种

分类学分析[17]。 

表 2  土壤菌群测序序列长度(bp) 
Table 2  Illumina sequence length of soil indigenous flora 

培养天数(d) 处理 

0 30 60 90 120 150 180 210

CK 45 766 39 579 32 927 33 931 40 688 38 392 37 542 44 517

PL-1 48 056 43 335 47 711 35 528 47 481 49 417 52 753 33 806

PL-2 41 727 37 641 47 951 41 623 49 828 46 893 30 407 41 585

PL-3 37 311 31 026 53 582 41 328 34 812 37 601 45 752 41 293

BA-1 34 554 35 894 38 726 47 278 39 165 31 622 45 737 48 179

BA-2 40 005 32 445 42 209 32 887 41 370 46 923 41 623 51 065

BA-3 42 184 42 132 37 336 31 226 35 425 43 706 44 230 33 960

 

1.4  网络分析及关键种群判定 

利用 Cytoscape 3.9.0 中的 CoNet 算法对注释物

种之间相互关系网络进行构建[18]。在网络构建之前，

对所有样本进行过滤，除去少于 1/3 样本中存在的物

种，然后计算每个物种相对丰度。基于整体网络方法

判定注释物种之间的共存与排斥关系，两个相关性度

量为 Pearson 和 Spearman，两个不相似性度量设定为

Bray-Curtis 和 Kullback-Leibler。通过选择相关系数

绝对值最高的 1 000 个连线进行后续分析，并对相关

系数进行标准化处理，使用 1 000 次迭代，并将置信

区间设置为 99%[19]。将 Cytoscape 处理完成的数据

Excel 表格导入 Gephi 0.9.2，对网络平均度、平均加

权度、平均聚类系数等进行模块化计算后，将其中中

介中心度值≤0.5、紧密中心性值≥0.5、连接度≥3

的物种判定为关键物种[20-23]，最后，利用 Gephi 软件

中 Fruchterman Reingold 布局方式对网络分析图进行

可视化[24]。 

1.5  实时荧光定量 PCR 分析 

依托软件 Primer 6.0 设计各基因专一性引物，每

个基因都设计了 4 对引物，并使用 PCR 测试各引物

对样品中各基因的专一性，后选择扩增效果最好、条

带最清晰的一对引物进行实时荧光定量 PCR 试验

(quantitative polymerase chain reaction, qPCR)(表 3)。

反应体系在 96-孔板上准备，每个样品准备 3 个平行。

在 25 μl 体系中，包含了 10 μl TB Green Premix 

(Takara，T li RNaseH Plus 2×)，10 μmol/L 前端引物

和后端引物各 0.8 μl， DNA 模板 2 μl，StepOnePlus 

Real-Time PCR system(Applied Biosystem)用于 qPCR

定量，扩增程序如下：95 ℃ 变性 30 s，95 ℃ 延

伸 5 s 共计 40 个循环，60 ℃ 终延伸 30 s。各基因

标准质粒 DNA 连续稀释(10–1 ~ 10–7)配制标准曲线，

以将 Ct 值转换为拷贝数。测试的样品 Ct 值低于 34

时，则确认样品不受污染[25]。 

表 3  基因引物序列 
Table 3  Gene primer sequences 

基因 前引物(5’-3’) 后引物(5’-3’) 

dmpB CGCTCTGATTGGTTGC
ATCA 

CAACGCCAATACCGCC
AATA 

xylH TTTCGCGGCATACTCA
TTGG 

AGAGGCCGGAGACTG
TAAAC 

catE AGCACTTCCGAACGAT
ACCA 

TAATCCGCTGGCATTT
GTCG 

 

1.6  数据分析 

文中所有柱状图、折线图、热图等均使用

GraphPad Prism 8.0.1 实现可视化，相关系数图等通

过 RStudio 3.6.1 的 corrplot 等包实现可视化。 

2  结果 

2.1  土壤中 1,4-二氯苯的降解动力学 

为探究外源添加降解基因对土壤中有机氯农药

降解效率影响，本研究分别测定了为期 210 d 中 1,4-

二氯苯的降解动力学(图 1)。在对照组 CK 中，1,4-

二氯苯消减过程最缓慢，降解率为 18.59%；外源添

加降解基因 DNA 片段处理组中(PL-1, PL-2, PL-3)，

有机氯农药降解率为 32.35% ~ 38.43%，是对照组降

解率的 1.74 倍 ~ 2.07 倍；外源添加携带降解基因菌 
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图 1  1,4-二氯苯降解动力学 
Fig. 1  Degradation of 1,4-dichlorobenzene 

 

群处理组中(BA-1, BA-2, BA-3)，1,4-二氯苯降解率最

高，为 43.10% ~ 44.74%，是对照组降解率的 2.32 倍 

~ 2.41 倍。该结果说明，外源添加含降解基因菌群或

DNA 片段会加速 1,4-二氯苯降解，且外源添加携带

降解基因菌群处理组中，有机氯农药降解最快。 

2.2  外源添加降解基因或菌群后土壤微生物结构

与组成分析 

对不同土壤处理组进行高通量测序，发现在土壤

菌群中都检测到了古菌和细菌群落，不同处理组中菌

群结构与组成差异显著(图 2)。第 0 天时，在门水平

上，各处理组中都包含的前 5 个优势细菌门分别是变

形菌门(Proteobacteria)、拟杆菌门(Bacteroidetes)、放

线菌门(Actinobacteria)、酸杆菌门(Acidobacteria)和芽

单胞菌门(Gemmatimonadetes)；第 210 天时，各处理

中都包含的前 5 个优势细菌门变化为 Proteobacteria、

Acidobacteria、绿弯菌门(Chloroflexi)、Bacteroidetes

和疣微菌门(Verrucomicrobia)(图 2A)。在各处理组中，

除 PL-1 中 Proteobacteria 和 Acidobacteria 外，其余处

理中细菌门相对于第 0 天都表现出了显著差异

(P<0.05)。同时，相较于对照组，外源添加降解基因

菌群或 DNA 片段后，土壤菌群多样性指数(Simpson

指数)、丰富度指数(Chao1)并没有发生显著改变(图

2B，表 4)。该结果表明，外源添加含降解基因菌群

或者 DNA 片段会显著改变土壤中优势菌门，但土壤

菌群多样性并没有因此发生显著上升或者下降。 

 

(A. 外源添加含降解基因菌群及质粒 DNA 后，在门水平上，第 0 天(0)和第 210 天(210)土壤中菌群相对丰度变化，其中，**标记为 210 d

后土壤菌群相对丰度显著上升；B. 各样本 210 d 内菌群 Simpson 指数变化柱状图，不同颜色代表不同处理组，且箭头上方的数字代表各

处理组与对照组之间的 Pearson 系数) 

图 2  土著菌群组成与多样性动态变化 
Fig. 2  Variations of composition and diversity of soil indigenous flora 
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表 4  土壤菌群 Chao1 指数变化 
Table 4  Variations of diversity index (Chao1) of soil indigenous flora 

培养天数(d) 处理 

0 30 60 90 120 150 180 210 

CK 41 552 35 736 29 775 30 460 36 021 33 646 33 069 39 741 

PL-1 40 604 37 539 40 087 29 342 40 027 42 369 45 171 28 305 

PL-2 36 723 33 144 41 664 36 874 43 346 41 113 26 687 37 181 

PL-3 36 723 31 724 26 494 45 370 34 930 28 873 32 174 39 497 

BA-1 30 192 30 369 32 458 39 993 32 896 26 761 38 474 40 523 

BA-2 33 840 27 702 36 465 28 189 35 321 41 041 34 429 43 392 

BA-3 38 421 37 159 33 189 28 636 31 807 39 211 38 446 32 136 

 

2.3  外源添加降解基因或菌群后土壤共现网络分析 

构建不同处理组中菌群共现网络，可以深度评估

外源添加降解基因对农药污染土壤中微生物结构的

潜在影响(图 3)。以对照组中各菌群之间共存与互斥

关系占比作为基准，外源添加降解基因后，土壤菌群

间共存关系分别增加了 10.85% ~ 40.06%(DNA)和

36.64% ~ 58.46%(菌群)；该结果说明，外源添加降解

基因后，菌群间共存关系发生的频次显著高于对照组

中共存关系发生的频次(P<0.01)；并且，外源添加含

降解基因菌群后，菌群间共存关系增加幅度显著高于

添加降解基因片段的处理组(P<0.05)。同时，与对照

组相比，各处理组中共现网络特征值，如平均连接度

和平均中介中心度等均有显著下降(表 5)。 

2.4  外源添加降解基因或菌群后土壤关键物种分析 

基于共现网络分析方法，本研究在对照组、外源

降解基因 DNA 添加和外源含降解基因菌群添加处理

组中分别筛选到 24 种、24 ~ 68 种、38 ~ 32 种关键

物种(图 4)。在不同处理中，这些关键物种相对丰度

占比由对照组中 0.87% 上升为 1.77% ~ 2.41%(外源

降解基因 DNA 处理组)和 1.86% ~ 4.24%(外源含降解

基因菌群处理组)。其中，在对照组中，这些关键物

种属于 Proteobacteria(0.39%)、Chloroflexi(0.15%)、 

 

(在网络中，每一个点都代表不同菌群，灰绿色点代表了关键物种，灰蓝色点代表了非关键物种；点大小代表了该物种和其他物种之间的连接度，

点越大，代表连接度越高；点与点之间的连接线代表了物种之间相互关系，绿色代表共存关系，橙色代表排斥关系) 

图 3  土壤关键物种的共现网络 
Fig. 3  Co-occurrence networks of soil keystone taxa 
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表 5  土壤菌群共现网络的特征值 
Table 5  Eigenvalues of co-occurrence networks of soil indigenous 

flora 

处理 平均连接度 平均紧密中心性 平均中介中心度 中心

CK 2.15 0.34 16.50 0.005

PL-1 2.72 0.43 20.78 0.004

PL-2 1.14 0.25 1.47 0.004

PL-3 1.25 0.25 2.40 0.003

BA-1 1.80 0.31 7.20 0.003

BA-2 1.71 0.35 3.01 0.004

BA-3 2.24 0.36 9.28 0.005

 
Verrucomicrobia(0.12%)、Gemmatimonadetes(0.11%)、

Acidobacteria(0.046%)、匿杆菌门 (Latescibacteria，

0.040%) 、 Actinobacteria(0.0037%) 和 泉 古 菌 门

(Crenarchaeota，0.0071%)；在外源添加降解基因 DNA

片段处理组中，除了上述 7个细菌门和 1个古菌门外，

这些关键物种还隶属于硝化螺旋菌门(Nitrospirae，0 

~ 0.32%)、Bacteroidetes(0 ~ 0.14%)，棒状杆菌门

(Rokubacteria，0 ~ 0.039%)，迷踪菌门(Elusimicrobia，

0 ~ 0.014%)和蓝细菌(Cyanobacteria，0 ~ 0.0061%)；

而与对照组相比，在外源添加含降解基因菌群处理组

中 ， 关 键 物 种 还 隶 属 于 Rokubacteria(0.011% ~ 

0.53%)、Nitrospirae(0.0085% ~ 0.40%)、Bacteroidetes 

(0 ~ 0.035%)、髌骨细菌门(Patescibacteria，0 ~ 0.016%)

和厚壁菌门(Firmicutes，0 ~ 0.0071%)这 5 个细菌门。

同时，与整体共现网络特征值相比，关键物种的平均

连接度、平均紧密中心性等特征值显著上升(P<0.01)，

平均中介中心度等特征值显著下降(P<0.05，表 6)，

网络中心未发生显著变化。该结果说明，与共现网络

中其他非关键物种相比，关键物种与其他物种之间连

接度更高；去除这些非关键物种，共现网络中心未发

生改变，因而关键物种在网络中承担着枢纽作用。 

2.5  外源添加降解基因或菌群后土壤降解基因含

量变化 

关注土壤中降解基因动态变化也有助于洞悉外

源添加降解基因对于土著菌群降解功能的潜在影响。

本研究对所有处理组中降解基因 210 d 内动态变化进

行了定量，其中，xylH、dmpB 和 catE 3 种降解基因

都能专属作用于苯环类物质降解，尤其是氯苯物质降

解。在对照组中，与第 0 天相比，在第 210 天时这 3

种降解基因都有显著上调，xylH、dmpB 和 catE 分别

增长了 59.48%、67.54% 和 51.53%；在外源添加降

解基因 DNA 片段处理中，第 210 天相对于第 0 天时，

xylH、dmpB 和 catE 分别增长了 73.55%、108.13% 和

82.66%；而在外源添加含降解基因菌群处理中，相对

于第 0 天时，3 种基因在第 210 天时分别增长了

171.66%、110.76% 和 126.46%(P<0.05)。同时，在

外源添加降解基因处理中，降解基因增长率比对照组

上升了 1.24 ~ 1.60 个数量级；外源添加降解菌群处理

组中，降解基因增长率则比对照组上升了 1.64 ~ 2.89

个数量级。该结果说明，外源添加降解基因或降解菌

群之后，土著菌群中潜在降解基因含量均显著上升，

特别是添加含降解基因的菌群效果更显著(P<0.05)。 

 

(图柱上方数字代表各处理组与对照组之间的相关系数，*表示相关性达 P<0.05 显著水平) 

图 4  土壤关键物种的相对丰度堆积图 
Fig. 4  Histogram of relative abundance of soil keystone taxa 
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表 6  土壤关键菌群共现网络的特征值 
Table 6  Eigenvalues of co-occurrence networks of soil keystone 

taxa 

处理 平均连接度 平均紧密中心性 平均中介中心度 中心

CK 3.82 0.76 0.02 0.004

PL-1 3.56 0.72 0.01 0.003

PL-2 4.12 0.73 0 0.034

PL-3 4.05 0.75 0 0.013

BA-1 3.87 0.73 0 0.004

BA-2 4.12 0.72 0 0.014

BA-3 3.90 0.78 0.03 0.004

 
2.6  土壤性质、关键菌群与降解基因的交互作用 

为了深入分析土壤菌群降解活性的影响因素，选

择有机氯农药、土壤理化性质、关键菌群及降解基因

分析它们之间相互作用关系(图 6)。其中，1,4-二氯苯

降解率除与 Crenarchaeota、Latescibacteria 等关键物

种之间呈显著负相关关系外，与 Proteobacteria、

Bacteroidetes 、 Acidobacteria 、 Elusimicrobia 和

Cyanobacteria 等细菌门之间都呈显著正相关关系，与

3 种降解基因拷贝数也呈显著正相关关系；在土壤环

境因子中，土壤 NO3
–-N 和 NH4

+-N 都与农药降解率之

间呈负相关关系，土壤 pH、有机质含量和 CEC 等都

与 1,4-二氯苯的降解率呈显著正相关关系。该结果说

明，在外源添加降解基因 DNA 片段或菌群处理中，

土著菌群降解 1,4-二氯苯能力与土壤关键菌群增长

和降解基因增长显著正相关。 

 

图 5  土壤降解基因的绝对丰度折线图 
Fig. 5  Line chart of absolute abundance of soil degradation genes 

 

3  讨论 

3.1  外源添加降解基因提升土著菌群降解活性 

外源添加降解基因及降解菌群 210 d 后，土壤菌

群多样性指数(Simpson指数)和丰富度指数(Chao1)变

化并不显著，说明外源添加降解基因及其载体并不会

造成土著菌群发生显著波动，这表明外源降解基因添

加量(菌群 105 ~ 106 CFU/μl 和 DNA 片段 102 ~ 103 

copies/μl)并不会挤占原有土著菌群的生长空间，这也 

与土壤环境的稳定性和缓冲能力有关 (图 1 和表

1)[26-27]。同时，降解基因和降解菌群添加组中，1,4-

二氯苯降解效率都显著上升，分别提升了 1.74 倍 ~ 

2.07 倍和 2.32 倍 ~ 2.41 倍，且降解菌群的添加组中，

1,4-二氯苯的降解效率最高，达到 44.74%，这说明，

外源添加降解基因与降解菌群对土著菌群降解活性

的提升效果并不一致，根本原因是这两者在土壤环境

中归趋并不相同(图 2)。研究表明，微生物经过结合、

吸收、整合等过程后才可能表达外源基因片段，而 
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(图中圆圈大小代表相关系数大小) 

图 6  土壤理化性质、关键种群及降解基因间的相关关系矩阵 
Fig. 6  Correlation matrix among soil physicochemical properties, keystone taxa and degradation genes 

 

未被成功表达的基因片段会很快进入土壤环境，被

土壤颗粒吸附或被土壤 DNA 酶降解[28]。在直接添

加降解菌群处理组中，微生物已经成功表达了基因

片段，并且，菌群细胞外也附着了大量胞外聚合物，

这些胞外聚合物中含有可观的降解基因片段，因而，

在添加降解菌群处理组中，土著菌群的降解活性提

升更显著[29]。此外，共现网络分析结果也显示，外

源添加降解基因和降解菌群处理组中，土壤菌群共现

网络共存关系比例都显著增加，分别增加了 10.85% ~ 

40.06% 和 36.64% ~ 58.46%，并且外源添加降解菌群

处理组中，共现网络共存关系比例上升幅度更大(图

3)。前人研究证实，共存关系比例较高时，有助于提

高体系代谢效率，体系稳定性随之下降；互斥关系高

时，共现网络稳定，竞争有利于体系维持稳定[30]。

因此，与对照组相比，外源添加降解基因和降解菌群

后，土壤体系中微生物代谢活性上升，与污染物降解

率结果相一致。 

3.2  外源添加降解基因促进关键物种应对农药胁迫 

关键物种在生态系统中的功能一直广受关注，

它们驱动着土壤养分循环、植物生长、生物地球化

学循环等过程，与生态系统和人体健康的维护息息

相关[22-24]。关键物种在环境中丰度较低，在本研究中

仅占比 0.87% ~ 4.24%，但它们个体或者群体都会对

微生物组结构和功能产生巨大影响。利用高通量测序

和共现网络分析方法，联合高平均连接度、高紧密中

心性和低中介中心性这 3 个指标共同筛选关键物种，

这种方法具有 85% 的准确性[20-22]。在本研究中，外

源添加降解基因和降解菌群后，1,4-二氯苯污染土壤

中变形菌门(Proteobacteria)、酸杆菌门(Acidobacteria)、

绿弯菌门(Chloroflexi)、拟杆菌门(Bacteroidetes)和疣

微菌门(Verrucomicrobia)等优势菌门的环境比例上升

(图 2)，这 5 种菌门被证实与土壤中养分循环和农药

降解过程相关[31]。这些优势菌门中也包含了一些关

键物种，与优势菌门利用其环境丰度发挥作用不同，

关键物种更依赖于其在土壤菌群网络中的高连接度

和与其他微生物之间紧密的互作关系 (图 3 和图

4)[20-22]。当土壤中污染信号传递时，关键物种可以利

用这种高连接度网络将信息传递给微生物群落中其
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他成员，进而影响微生物群落对污染物质的胁迫响应

过程。此外，外源添加降解基因和菌群后，关键物种

在环境中占比也显著上升(P<0.01)，尤其是添加 catE

降解基因和菌群处理组中，关键物种上升幅度最大。

这可能的原因：①catE 比其他两种降解基因在土壤

环境中的原始绝对定量更高(图 5)；②有研究表明，

与其他两种基因只在生长稳定期发挥作用不同，单功

能过氧化氢酶 catE 在早期生长阶段也能发挥其生理

作用，并且它的作用在生长稳定期持续上升[32]。这

也表明外源添加降解基因增加了关键物种之间潜在

互作关系，加强了微生物群落间有机氯农药降解功能

传递(图 4)。结合相关关系分析，关键物种与 1,4-二

氯苯降解率和降解基因环境丰度呈现显著正相关(图

6)，表明关键物种降解能力提升与有机氯农药降解程

度显著正相关，因而，提升关键物种降解能力能有效

调控有机氯农药污染土壤中微生物群落的降解效率。 

4  结论 

外源添加降解基因及降解菌群后，土壤中 1,4-

二氯苯降解效率显著提升，且外源添加降解菌群后降

解效率提升最快；同时，优势菌门尤其是与有机氯农

药降解相关的菌群环境丰度显著上升，菌群之间共存

关系被显著促进；外源添加降解基因或降解菌群后，

土壤中关键物种及降解基因环境丰度显著上升，且添

加降解菌群后其上升幅度更显著。本研究深入阐释了

外源添加降解基因及菌群后土著菌群提升降解潜能

抵御农药污染胁迫响应机制，提出操控关键物种降解

效率可为缩减农药降解进程提供借鉴，从而为土壤污

染生物治理提供新科学思路。 
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