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摘要：随着社会经济发展，人类生产活动对自然环境产生越来越广泛深刻的影响，土壤污染已成为危及生态系统稳定、农产品质

量安全和人体健康的突出环境问题之一。 重金属、有机污染化合物、病原菌及抗性基因等各类污染物大量进入土壤后，对土壤

生物系统造成毒害作用，影响到土壤生态功能；另一方面，土壤生物如细菌、真菌、土壤动物等在一定程度上能够适应土壤污染，
深刻影响着污染物在土壤中的迁移转化过程，在土壤污染修复中具有潜在重要作用。 本文从土壤污染的生态毒理效应、土壤生

物对土壤污染的响应与适应机制、污染土壤修复原理与技术等三个方面综述了土壤生物与土壤污染相关研究前沿，并展望了未

来重点研究方向。
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随着社会经济的发展，人类工业或农业生产过程中产生的各种污染物通过不同途径进入土壤环境，最终

超过土壤自净能力，使土壤质量与功能发生变化，危及人类及其他生物的生存和发展，即为土壤污染。 根据

２０１４ 年全国土壤污染状况调查公报（ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｚｈｂ．ｇｏｖ．ｃｎ ／ ｇｋｍｌ ／ ｈｂｂ ／ ｑｔ ／ ２０１４０４ ／ ｔ２０１４０４１７＿２７０６７０．ｈｔｍ），我
国土壤环境状况总体不容乐观，部分地区土壤污染较重，耕地土壤环境质量堪忧，工矿业废弃地土壤环境问题

突出，土壤污染治理迫在眉睫。
按照污染物属性土壤污染可区分为无机污染、有机污染以及生物污染等。 土壤无机污染以重金属或类金

属（如镉、砷、汞、铜、铅、铬）污染为主。 值得注意的是，近年来随着纳米技术和纳米材料的大规模应用，大量

的人工纳米颗粒物如纳米金属氧化物、含碳纳米颗粒物及量子点（一种由有限数目的原子组成且三个维度尺

寸均在纳米数量级的新型纳米材料，因其独特的物理化学性质在生命科学、材料等领域得到广泛应用）等进

入到土壤中，其生态安全性和潜在健康风险也日益受到关注。 土壤有机污染以六六六、滴滴涕、多氯联苯、多
环芳烃等有机化合物污染为主，而近年来一些新兴有机污染物，如全氟化合物、多溴联苯醚、短链氯化石蜡、五
氯苯等也逐渐引起关注［１］。 土壤生物污染则是指病原体和有害生物种群从外界侵入土壤，破坏土壤生态系

统平衡，引起土壤质量下降的现象［２］。 土壤中往往含有一些病原微生物，如果大量繁衍，将会破坏原有土壤

生态平衡。 同时，很多外源病原微生物（如大肠杆菌、沙门氏菌、脊髓灰质炎病毒等）随着生活污水、污泥或畜

禽粪便等进入土壤，也造成土壤生物污染［２］。 近年来因抗生素的滥用而导致抗生素抗性基因（Ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ
ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｇｅｎｅｓ，ＡＲＧｓ）的环境扩散和积累也被归为生物污染，并已成为全世界关注的一个环境问题［３］。

各种污染物进入土壤环境后会对土壤生态系统造成深刻影响。 一方面污染物往往具有致毒作用，会直接

影响土壤生物活性，改变土壤生物系统结构，进而影响土壤生态功能；另一方面，土壤生物通过一系列代谢途

径消纳、转化或富集污染物，影响污染物的环境行为和归趋。 系统深入研究土壤生物与土壤污染物之间的相

互作用及其机制，不仅对于全面认识土壤污染的生态效应，以及土壤生物对土壤污染的适应策略具有重要意

义，同时也是发展污染土壤生物修复技术的重要基础。

１　 土壤生物与土壤污染研究前沿

土壤污染会影响土壤生物系统的结构和功能，而土壤生物则对土壤污染产生适应、反馈调控以及消解清

除作用，对两者相互作用的研究有利于发展土壤生物修复技术。 基于土壤污染与土壤生物的相互作用（图
１），相关科学研究主要分为三个方面：（１）土壤污染的生态毒理效应；（２）土壤生物对土壤污染的响应与适应

机制；（３）污染土壤修复原理与技术。
１．１　 土壤污染的生态毒理效应

土壤污染的生态毒理效应研究主要是考察污染物对生物个体生理、生物种群、群落结构乃至生态系统结

构和功能的影响［４］。 当前的研究多集中在生物个体层次，如以典型模式生物个体或细胞为考察对象，通过死

亡率和生长发育相关指标（如无脊椎动物的繁殖率、产卵率以及植物的种子发芽、根伸长抑制和生物量等）来
反映污染物的毒性效应［５⁃６］，或采用基因组学及蛋白组学等研究有毒污染物的毒性机制，在基因、细胞和个体

水平上揭示典型污染物和生物相互作用的位点及其作用方式［７］，以及采用代谢组学等手段解析有毒污染物
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图 １　 土壤污染与土壤生物系统相互作用

Ｆｉｇ．１　 Ｉｎｔｅｒａｃｔｉｏｎｓ ｂｅｔｗｅｅｎ ｓｏｉｌ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ａｎｄ ｓｏｉｌ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ

对生物代谢过程影响的机理和调控途径［８］。 针对生物

个体毒理效应的研究被广泛用来评价单一污染物或复

合污染物的直接毒性，但由于这类研究不能反映土壤中

物种间的相互作用，对物种敏感性差异考虑不足，因而

在将污染物毒性外推到种群或群落水平时具有很多局

限性。 显而易见，生物个体的变化必然会引起种群数量

改变， 使种群衰落直至灭亡，从种群 ／群落乃至生态系

统水平探讨土壤污染的生态毒理效应，研究其所致的生

态毒理效应演化过程，正逐渐形成生态毒理学新的学科

增长点。
近年来有学者提出利用多物种测试系统来构建简

化的土壤食物网，从而在一定程度上反映物种间相互作

用［９］。 陆生微宇宙（Ｍｉｃｒｏｃｏｓｍ）系统被认为是最接近自

然生态系统的试验系统，一般由处理后的土壤（采集并

过筛）或是未经扰动的土体（Ｓｏｉｌ ｃｏｒｅ）及引入的多种物种组成，能够在生态系统水平上模拟研究污染物的迁

移转化和归趋，以及评价污染物对生态系统整体结构和功能的影响［１０⁃１１］。 不过，由于微宇宙中生物群落结构

比较复杂，对毒物反应的终点不够明确，使得微宇宙中观测到结果往往不易解释，试验可再现性也有待加强。
相对而言，针对群落水平的毒性研究，以微生物为评价对象在技术上是最容易实现的。 土壤微生物在生态系

统中具有特殊的生态地位，对元素的生物地球循环具有不可替代的重要作用，因而选择具有代表性的土壤微

生物作为受体测试环境污染的生态效应已成为近年生态毒理研究领域的热点。
重金属是土壤中最为常见的污染物。 无论是对生物体必需还是非必需的重金属元素，达到一定浓度时都

会损坏生物细胞膜、改变生物酶活性、影响细胞内正常的生理功能、并破坏生物体的 ＤＮＡ 结构［１２］。 譬如，
Ｈｇ２＋、Ｃｄ２＋、Ａｇ＋等生物体非必需元素能与巯基基团（－ＳＨ）结合，进而抑制生物体的酶活性，Ｃｒ 与 Ｓ，以及 Ａｓ 与

Ｐ 在结构上类似导致这些元素很容易取代生物体内的必需元素［１３］而导致生理功能紊乱。 土壤中的微生物数

量庞大并具有高的比表面积，为重金属与微生物细胞壁的相互作用提供了广阔场所，而微生物细胞膜具有的

网状负电荷也使得其更易从周围环境中积累金属离子，且这种传输不能区分必需元素还是有毒重金属［１４］。
已有大量研究报道了土壤重金属污染对微生物生物量、土壤呼吸、底物利用、氮转化、酶活性以及微生物多样

性的影响［１５⁃１９］。 例如，Ｃｈａｎｄｅｒ 等［２０］研究发现受重金属胁迫的土壤微生物需要消耗更多能量，导致对底物的

利用效率降低，引起土壤微生物生物量的降低；Ｇａｎｓ 等［２１］研究发现在原始土壤样品中存在超过 １ 百万种不同

的细菌基因组，而重金属污染会降低其 ９９．９％的多样性。 Ｓｉｎｇｈ 等［２２］ 研究也发现在重金属长期胁迫下，土壤

微生物群落多样性显著降低，并导致一些特定功能如对污染物的矿化能力丧失。
对外源有机污染物而言，土壤微生物是有机污染物降解的主要驱动力，然而有机污染物也深刻影响着土

壤微生物的生长、丰度及降解能力。 很多研究发现有机污染物能显著抑制微生物的生长和生理活动，如敌草

隆的降解产物对亚硝酸细菌和硝酸细菌有抑制作用，苯氧淡酸类除草剂可通过影响寄主植物而抑制共生固氮

菌的生长和活动，２，４－Ｄ 和甲基氯苯氧乙酸对土壤中蓝细菌的光合作用有毒性作用［２３］。 不过，也有研究发

现，有机污染物胁迫下功能微生物类群的丰度会相应提高［２４］， 并且在某些环境中，其丰度与有机污染物的浓

度成正比［２５］。 当这些功能微生物再次受到有机污染物胁迫时，因经过前期的适应过程，其生长速率明显增

加［２６］。 这些研究结果的差异可能与有机污染物的类型和土壤中污染物浓度水平有关。 此外，有研究发现有

机物存在时还会改变重金属移动性及土壤微生物活性，例如溴代阻燃剂 ＢＤＥ２０９ 的适当加入会加速 Ｐｂ 转化

为更稳定的形态进而对土壤微生物的生物量、呼吸和代谢产生不同影响［２７］。
对于新型污染物抗性基因而言，其可随畜禽粪便进入土壤系统，并可能将抗性基因转移到土著微生物
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中［２８⁃２９］。 抗生素选择压力也会诱导抗性基因的产生，有报道土壤重复施加含磺胺嘧啶的猪粪后，ｓｕｌ１ 和 ｓｕｌ２
两种抗性基因的丰度显著增加［３０］。 同时，由于抗生素进入土壤后能直接杀死土壤中某些微生物或抑制相关

微生物的生长，因而能改变微生物群落结构及微生物活性。 Ｈａｌｌｅｒ 等［３１］ 研究发现磺胺类（磺胺嘧啶和磺胺甲

恶唑）和四环素类（土霉素）抗生素明显抑制了土壤细菌和放线菌生长，使土壤微生物生物量明显下降，但土

壤真菌生物量增加。 Ｈａｍｍｅｓｆａｈｒ 等［３２］也证实磺胺嘧啶污染的粪便使土壤细菌 ／真菌比例下降。 Ｂｏｌｅａｓ 等［３３］

则发现土壤中四环素浓度达到 １ ｍｇ ／ ｋｇ 即可显著抑制土壤脱氢酶和磷酸酶的活性。 最近研究发现，即使施用

不含抗生素的有机肥，也可以显著富集土壤中抗生素抗性微生物和抗性基因，其原因是土壤养分的投入可以

改变土壤微生物群落结构，特别是一些通常含有抗性基因的微生物类群，如假单胞杆菌等［３４］。
尽管有关污染物对土壤生物的影响已有大量研究报道，但目前还非常缺乏真正意义上的土壤污染生态毒

理学研究：很少有研究考虑物种间的相互作用，更少有真正在生态系统层次开展的研究。 此外，自然条件下土

壤污染通常是多种污染物共存的复合污染，但已有研究多以单种或单类污染物作为研究对象，考察其在环境

介质中的迁移转化过程，但很少考虑复合污染的生态效应。 客观地讲，在群落水平乃至生态系统水平开展毒

性测试还存在很多难点，如在户外自然光照和降雨条件下进行的中宇宙测试，与真实环境高度接近，但由于测

试系统中的组分是动态变化和相互依赖的，这种复杂性使得建立污染物和群落变化间的剂量－效应关系非常

困难，同时成本较高导致实验重复少，也限制了实际应用。 今后还需进一步发展针对多物种的半野外测试方

法来评价群落 ／生态系统水平的效应。
１．２　 土壤生物对环境污染的响应及其适应机制

污染物对土壤生物具有毒害作用，但另一方面土壤生物对各类污染物也有一定的抗性和解毒机制。 对于

重金属而言，土壤生物的解毒及耐性机制包括：（１）泌出、吸附以及细胞外的沉淀作用，如许多微生物通过胞

外聚合物将重金属固持在胞外［３５］；（２）对过量重金属的区隔化作用，如重金属进入植物细胞后往往聚集在液

泡中［３６］，而在菌根共生体系中重金属会被固持在根内真菌结构中［３７］；（３）细胞内解毒作用，植物或微生物摄

入过量重金属离子可诱导金属硫蛋白、植物络合素、谷胱甘肽等物质的大量合成，并与重金属离子相结合，从
而减轻重金属毒害，如铜或镉胁迫能够上调丛枝菌根真菌中金属硫蛋白基因（ＧｉｎｔＭＴ１）的表达［３８］；４）通过氧

化、还原、甲基化和去甲基化作用对重金属进行转化，将重金属转化为无毒、低毒或易排出体外的形态。 如一

些微生物能够将砷甲基化，从而降低砷毒害，同时也帮助植物减轻毒害［３９⁃４０］，有些厌氧微生物可将汞甲基化，
再将甲基汞排出细胞外达到解毒作用［４１］。

一些土壤微生物与植物在长期适应环境过程中形成了协同抵抗重金属机制。 例如，在重金属污染环境

中，ＡＭ 真菌即可通过多种机制对宿主植物起到保护作用（图 ２）。 概括起来，ＡＭ 真菌主要通过间接和直接两

条途径增强植物重金属耐性，间接途径主要通过促进植物对矿质养分（尤其是磷）的吸收，改善植物营养状

况，促进植物生长，进而增强植物重金属耐性；直接途径主要指丛枝菌根对重金属环境行为的直接影响，如根

外菌丝对重金属的直接固持作用等［４２］。 此外，值得注意的是，一些微生物或植物甚至能够在重金属污染下获

益，如一些化能自养型砷氧化微生物能够将三价砷氧化为五价砷，并且利用其产生的能量同化二氧化碳，供自

身生长［４３⁃４４］。 虽然土壤生物消纳重金属的过程及机制已有较多研究，但过去还是以重金属迁移转化的化学

过程为主，相关生理及分子机制方面的深入研究相对较少，而这方面的研究对于从本质上认识重金属的地球

化学循环过程无疑具有重要意义。
对于有机污染物而言，土壤生物在其降解过程中具有不可替代的重要作用。 土壤有机污染物的降解关键

过程如脱氯、开环、脱氮、氧化及还原等往往在微生物作用下完成。 微生物降解有机污染物主要分为两种方

式，生长代谢和共代谢。 生长代谢是指微生物将有机污染物作为碳源和能源物质加以分解和利用的代谢过

程［４５］。 以多环芳烃为例，微生物在单加氧酶或双加氧酶的催化作用下，将氧加到苯环上，形成 Ｃ－Ｏ 键，再通

过加氢、脱水等作用使 Ｃ－Ｃ 键断裂，苯环数减少，形成一些中间产物，如邻苯二酚等，这些中间产物进而被微

生物利用合成自身生长所需物质［４６］。 共代谢则是指微生物能够降解或改变有机污染物化学结构，但并不以
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此作为碳源和能源而是从其它底物获取碳源和能源的代谢过程，如一些微生物如不动杆菌等能够在以苯为碳

源的条件下降解三氯苯酚和四氯苯酚［４７］。 通常一些高分子多环芳烃及其类似物的降解要依赖共代谢作用，
一些持久性难降解有机污染物如多氯联苯等，也能够在特定菌种及合适条件发生脱氯反应［４８］。 总体来说，土
壤生物对有机污染的响应和适应机理研究还比较少，尚待通过分子生物学手段研究微生物解毒基因，针对不

同结构的有机物污染，研究其解毒途径及降解产物。
对于生物污染而言，研究其在土壤中的传播与演化机制才刚刚起步。 土壤颗粒对病原微生物具有较强的

吸附作用，同时存在对流－弥散、沥滤等过程，并受到病原微生物自身性质、土壤性质和环境条件等因素的影

响。 另一方面，不同病原微生物在土壤中的存活状态也不尽相同［４９］，并受到诸多因素如土壤 ｐＨ、有机质、土
壤温度及湿度、离子强度、外界紫外线强度、土著微生物区系以及根际效应等的影响［５０］。 多数病原微生物进

入土壤后会很快消亡，但仍有小部分病原微生物长时间内仍能保持感染活力，如弓蛔虫（Ｔｏｘｏｃａｒａ）在土壤中

存活时间达 ３—４ 年，炭疸杆菌（Ｂａｃｉｌｌｕｓ ａｎｔｈｒａｃｉｓ）在土壤中存活时间甚至长达几十年。 土壤病原菌还可以通

过污灌、畜禽粪便施用、昆虫传播等多种方式进入到植物体内产生二次污染［５１］。 一些抗生素抗性细菌进入土

壤后，其携带的抗性基因甚至可通过水平转移传播到土著微生物中［５２］，从而对土壤生态系统造成破坏。 揭示

病原微生物致毒基因在不同土壤生物类群之间的转移机制及毒力基因残留效应，探究抗生素抗性菌及抗性基

因和病原微生物的复合污染以及两者相互作用是土壤生物污染研究领域的重点内容。

图 ２　 植物⁃微生物联合修复重金属和有机污染土壤示意图

　 Ｆｉｇ． ２ 　 Ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ ｂｙ ｐｌａｎｔ ａｎｄ ｓｏｉｌ

ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ 植物根系、真菌菌丝等可以直接固持土壤中的重

金属（生物固定）。 超积累植物能将重金属从土壤中吸收积累至

植物地上部分（植物提取），亦或将可挥发性金属元素通过气孔释

放到大气中（植物挥发）。 另一方面，土壤生物通过直接吸收或共

代谢作用转化降解土壤中的有机污染物（生物转化），有机物降解

产物可直接释放到环境介质当中（生物挥发）

１．３　 污染土壤修复原理与技术

研究土壤污染的生态毒理效应及土壤生物对土壤污染的响应与适应机制，一方面能够为建立土壤环境质

量标准提供依据，另一方面也为解决土壤污染问题奠定了重要基础。 事实上，污染土壤修复原理和技术一直

也是土壤学领域的重要研究内容。 传统的污染土壤修复主要以客土、土壤淋洗、施加稳定剂等物理化学方法

为主。 近年来，也有一些新型的环境功能材料应用于污染土壤修复，如近年迅速发展起来的纳米零价铁

（Ｎａｎｏｓｃａｌｅ ｚｅｒｏ－ｖａｌｅｎｔ ｉｒｏｎ，ｎＺＶＩ）修复技术。 ｎＺＶＩ 因其比表面积大、强还原性，且具有量子效应、比表面效

应、体积效应等特性，对重金属、无机盐及有机污染物都具有较好的去除效果，逐渐被广泛用于重金属（如六

价铬）或有机化合物（多环芳烃等）污染土壤的修复［５３⁃５４］。 传统物理化学修复技术对于治理严重污染土壤具

有时间短、见效快等优点，但往往伴随着高能耗、高费用、二次污染等风险，因而不适用于大规模污染土壤的修

复。 相应地，近年来发展起来的利用特定植物或微生物

修复污染土壤的生物修复方法因其绿色环保、高效、成
本低等优点而受到广泛关注。

在概念上，生物修复是指利用生物的代谢活动及其

代谢产物富集、降解或固定土壤中的污染物，从而恢复

被污染土壤的生产或景观价值的一个受控或自发进行

的生物学过程（图 ２）。 生物修复主要以植物修复和微

生物修复为主。 对于不同类型的污染物，其修复方法往

往不同。 对于重金属来说，其结构简单，性质较为稳定，
因而常常采取植物萃取和植物固定方法进行修复［５５］。
植物萃取主要是利用超积累植物吸收、富集重金属，从
而减少乃至清除土壤中的重金属，如利用砷超积累植物

蜈蚣草进行砷污染土壤的修复［５６］。 植物固定则主要利

用特定耐性植物将污染物固定在根际或根系中以降低

重金属可迁移性，如利用一些矿区中天然存在的耐性植

物修复重金属污染土壤［５７］。 此外，也可利用某些具有

特殊功能的微生物类群的代谢活动来降低重金属活性
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及毒性以达到土壤修复的目的（即微生物修复），如利用六价铬还原细菌高效还原土壤中六价铬以降低铬毒

性从而修复铬污染土壤［５８］。 对于有机污染物而言，其结构和性质较为复杂，且生物降解难易程度不同，因而

要根据污染物的特性选取适宜的修复方法。 土壤中多数有机污染物能够被微生物降解转化，最终变成无害形

态。 土壤微生物转化有机污染物主要涉及氧化还原、水解、集团转移、酯化、缩合、氨化等过程，且分为生长代

谢和共代谢途径两种类型。 基于土壤微生物能够降解有机污染物的特性，微生物修复已成为土壤有机污染修

复的主要技术［５９］。 此外，一些植物也能够吸收转运有机物，并将小分子有机物通过叶片挥发至大气当中（植
物挥发），而一些难挥发性有机物能够通过酶促反应被无害化降解（植物降解），一些难降解有机污染物也能

够被特定植物吸收累积（植物富集）。 因而，利用植物修复有机污染土壤也具有一定应用前景［６０⁃６１］。
值得注意的是，自然环境中植物与微生物之间往往具有密切的相互作用，不仅影响着彼此的污染耐受性，

同时也对污染物迁移转化产生重要影响。 将植物修复和微生物修复技术有机结合起来，对于提高生物修复效

率具有重要意义。 例如，通过菌根共生体系通常能够增强植物对污染土壤的耐受性并促进植物修复［６２］。 在

实际情况下，由于污染土壤往往存在复合污染、物理结构不良、水土保持能力弱等限制性因素，导致单一修复

措施无法实现，因而需要根据实际情形将生物修复与物理化学修复有机结合，以获得最佳修复效果。 此外，对
于需要持续生产的农业用地或林地而言，可考虑生产与修复相结合的方式，如利用一些高生物量的能源植物

进行修复，在达到污染土壤修复目的的同时产生一定的经济效益。

２　 未来研究动向分析

基于国内外土壤污染与土壤生物研究前沿动态和我国土壤污染基本状况，这一研究领域的关键科学问题

可凝练为：（１）土壤污染如何影响土壤生物群落结构与功能？ （２）土壤消纳污染物的生物学机理？ （３）生物

污染在土壤中的传播与演化机制？ 围绕这些问题，以下几方面将成为未来研究的重点方向：
２．１　 土壤污染背景下微生物群落结构和多样性的演变及生态效应

过去有关土壤污染的生态效应研究主要在细胞和生物个体水平开展，研究对象主要是动物和植物，但随

着微生物分子生态学的发展，越来越多的研究开始关注土壤污染对微生物群落的影响，包括在功能基因、功能

群乃至在土壤生态系统水平研究不同污染物及复合污染对土壤微生物多样性和功能的影响及其机制，重点是

将生物多样性（群落结构）与相关生态功能 ／过程结合起来进行研究，从生物多样性和生态系统稳定性（抵抗

力和恢复力）的关系角度理解土壤污染对土壤生态系统影响机制。
随着分子生物学及生物信息学的迅速发展，利用高通量测序、核酸杂交技术、ＤＮＡ 指纹图谱技术和基因

芯片等分子生物学方法来分析土壤微生物多样性和群落结构，以及应用宏基因组学、宏蛋白组学及代谢组学

等系统生物学的方法研究土壤微生物活性及功能的演变规律已成为土壤生物学领域的趋势。 这些新方法的

应用会大大促进我们对土壤污染与土壤生物系统相互作用的全面认识，有助于理解在土壤污染胁迫下土壤生

物群落结构及功能的演变规律及响应适应过程。 在上述研究的基础上，未来应加强基于长期定位实验的研

究，也就是结合现代组学技术、大数据科学和模型等手段在较长的时间尺度上认识土壤生物系统在土壤污染

胁迫下的演变规律和机制。 将来土壤生态毒理学研究应更多地拓展到实际环境，从更大的时间和空间尺度上

进行研究，考察的对象应从土壤生物群落层次上升到食物网层次，同时要将生物多样性演变与生态功能变化

联系起来，从而进一步提高研究的科学性和实用性。
２．２　 土壤污染的生物转化和清除机制

土壤生物可通过氧化、还原和甲基化等过程直接改变重金属化学形态，或通过改变铁、硫等元素的氧化还

原状态、分泌有机络合物、细胞壁吸附和固定等过程影响重金属的生物有效性［１２］。 土壤生物同样可以通过特

异性或非特异性酶脱毒系统，或通过一些特定的代谢途径降解有机污染物。 通过野外调查及传统室内模拟试

验，发现并分离特定功能微生物，进一步通过同位素示踪技术、原位荧光杂交技术、电子显微技术，以及近年来

迅速发展起来的同步辐射技术（如 Ｘ 射线荧光微分析技术（ＸＲＦ）和 Ｘ 射线吸收精细结构分析技术（ＸＡＦＳ））、

６ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３５ 卷　



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

次生离子质谱技术，可深层次揭示污染物迁移转化的界面化学过程［６３］。 另一方面，生物体内的生理代谢及分

子调控过程是驱动污染物化学转化的内在动力，未来的研究也需要将分子生物学技术（如实时荧光定量

ＰＣＲ、基因克隆及功能验证、蛋白质结构解析、稳定性同位素核酸探针 ＤＮＡ ／ ＲＮＡ－ＳＩＰ 等技术）与先进的物理

化学技术（如高精度质谱、电镜分析及同步辐射等技术）相结合，从分子层次上深入探索土壤生物介导的污染

物转化机制，为土壤污染的生物修复奠定基础。 此外，一些污染物的生物代谢及消纳过程往往与生物自身代

谢过程相耦合，如微生物驱动的有机污染物降解可以耦合铁还原、硝酸盐还原、硫酸盐还原及甲烷产生过程，
这些耦合作用在元素生物地球化学循环过程中扮演着重要的角色。 具体研究过程中，需要综合考虑生物自身

的代谢过程及污染物的转化特点，全面理解污染物在生物体内的代谢过程及调控机制。
２．３　 病原菌和抗生素抗性基因在土壤中的分布规律与传播机制

病原菌和抗生素抗性菌及抗性基因一方面会通过土壤⁃空气、土壤⁃植物、或土壤⁃地下水途径直接进入人

体，危害人体健康，另一方面则会造成农作物病害，抑制农作物的生长发育，造成农业减产或农产品品质降低。
因而，进行土壤病原菌及抗生素抗性基因污染防御及治理迫在眉睫。 系统深入研究病原菌和抗生素抗性菌及

抗性基因在土壤中的分布传播过程与机制是进行污染治理的前提。
土壤中存在大量的抗生素产生菌和同化菌，是天然的抗性基因储库［６４］，而抗生素的大规模生产和使用则

进一步加速了土著抗性微生物和抗性基因的扩散，增加了抗生素耐药性的发生频率［６５］。 目前研究者通过实

时荧光定量 ＰＣＲ、宏基因组以及高通量测序等现代分子生物学技术探究了不同土壤类型中抗性基因的分布

规律，在远古冻土和不受人类活动影响的土壤中发现了多样性很高的抗性基因［６６⁃６７］，发现在未受抗生素污染

的农业和草地土壤中抗性基因结构由微生物群落组成决定［６８］，证明了土壤中抗性基因的自然广泛存在，同时

也揭示了中水灌溉土壤、施用禽畜粪便土壤等典型污染土壤中抗性基因富集的现象［６９⁃７０］。
基于已有关于土壤生物污染现状的调查，进一步的研究应围绕抗性基因污染的来源、迁移转化机制及生

态风险展开：（１）建立土壤抗性基因与潜在宿主菌之间的关系，明晰污染来源；（２）探究不同类型土壤环境中

抗性基因发生水平转移的实际频率；（３）结合实验室模拟及长期实地监测，研究病原菌及抗生素抗性菌及抗

性基因在土壤中的迁移过程，重点解析其通过植物吸收进入食物链以及通过地下水淋洗进入水环境的风险；
（４）评估抗性基因在土壤微生物和致病菌之间的交叉转移，探究土壤抗性基因库的潜在生态风险。
２．４　 基于活体微生物的土壤污染监测技术

传统的化学分析方法监测土壤污染的优点是能够精确测定污染物的浓度和形态，但却往往不能确切反映

污染物的生物毒性强弱。 化学分析本身不能反映生物暴露污染物的途径和环境条件的影响（即缺乏生态相

关性），也不能区别急性毒性和慢性毒性（即缺乏时间相关性）。 以活的生物体或群体来测试化学物质毒性效

应的生物监测方法能够有效克服化学分析方法的缺点，反映环境污染对生物产生的综合效应或专性效应，以
及污染物在土壤中的动态转化，因而越来越受到重视［７１⁃７２］。 根据测试对象的类型，土壤生物监测主要分为三

大类，即基于个体或组织层次的生物监测，基于功能基因或基因组学层次的生物监测，以及基于群落水平的抵

抗力和恢复力测试。 目前研究的重点是通过“组学”研究方法不断发展新型生物标志物（包括功能基因）、生
物芯片和新型全细胞专性的生物传感器。 污染物进入土壤后形态会发生一系列变化，如何确定具体是哪种形

态致毒是今后的研究热点和难点。 比如，通过基因重组和突变等手段发展能够区分无机砷和有机砷的全细胞

微生物传感器，可以原位监测砷形态在转化过程［７３］。 在生物监测中测试终点的选择需要综合考虑生态相关

性、暴露途径、敏感性、管理目标及终点可测性等因素，根据具体情况选择适宜的指标。
２．５　 污染土壤生物修复原理与技术

污染土壤生物修复已有一定理论基础，但实践应用方面还有很长的路要走，许多技术瓶颈尚待突破。 对

于不同污染情形，往往需要构建不同的修复技术体系，如针对某一特定污染种类，选用专性耐受的植物和微生

物种类，或利用转基因技术修饰改造植物或微生物，使之适应污染土壤并发挥修复功效［７４］。 同时，需要对特

定功能的微生物或植物的污染物耐受及转化机制进行深入研究，明确其分子机理和遗传稳定性，并在此基础
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上发展基于功能基因的生物技术。 在实际应用中，需要特别考虑生物的环境适应性问题，明确微生物修复污

染土壤的适用条件和范围，研究提高修复效率的关键参数及工程设计。 现有的生物修复技术多以基础理论研

究为主，而相关的技术推广及实践应用方面研究较为稀少。 今后研究需要更加关注生物修复技术的实地应

用，使其逐渐成熟和完善。
作为土壤生物与土壤污染相关基础研究的应用目标，污染土壤生物修复技术势必越来越受到关注。 而为

了实现这一应用目标，则需要进一步系统深入地研究土壤污染对土壤生物的生态毒理效应，揭示土壤生物对

土壤污染物的适应及消纳机制。 在以往研究工作基础上，借助于研究方法技术的发展，未来的土壤生物与土

壤污染研究，将向微观和宏观两个方向拓展，微观方向将不断深入至基因、分子乃至信号水平，宏观方向则向

生态系统水平推进。 传统单因素的研究将转变为双因素和多因素研究，结构或功能隔离研究将转向结构功能

关系研究，离散的时间和空间节点观察，将转向空间分异和时间动态特征，乃至时空演变特征系统研究。 总体

上，至广大、至精微、多因素、多尺度的研究已经成为显而易见的学科发展趋势。
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