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摘要：重金属的毒性系数（Ｔｈｅ Ｔｏｘｉｃ Ｆａｃｔｏｒ，ＴＦ）是评价重金属潜在生态风险指数（ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｉｓｋ ｉｎｄｅｘ， ＲＩ）的关键参数。
为了探究基于 Ｈａｋａｎｓｏｎ 提出的 ＴＦ 值是否适用于重金属对土壤微生物的生态风险评估，以 ＴＦ 值为 ５ 和 ３０ 的铅（Ｐｂ）和镉（Ｃｄ）
构建土壤微宇宙试验，构建不同的 ＲＩ 水平（１００、２００ 和 ４００），通过 Ｂｉｏｌｏｇ⁃ＥＣＯ 板和高通量测序技术分析了 Ｐｂ 和 Ｃｄ 分别对细菌

功能多样性及群落结构的影响。 结果表明，对照处理（ＣＫ）的细菌丰度、功能多样性（Ｓｈａｎｎｏｎ 指数，Ｓｉｍｐｓｏｎ 指数和 ＭｃＩｎｔｏｓｈ 指

数）和基因多样性（ＡＣＥ 和 Ｃｈａｏ１ 指数）均大于 Ｐｂ、Ｃｄ 污染的土壤，随着 ＲＩ 水平的升高，Ｐｂ 和 Ｃｄ 污染土壤中细菌的丰度、功能

多样性（Ｓｈａｎｎｏｎ 指数和 ＭｃＩｎｔｏｓｈ 指数）和基因多样性（Ｃｈａｏ１ 指数和 ＡＣＥ 指数）呈下降趋势。 相同 ＲＩ 水平下，Ｐｂ 污染土壤中

细菌群落的丰度、平均颜色变化率（ＡＷＣＤ）、功能多样性指数、ＯＴＵｓ 数和基因多样性指数均显著大于 Ｃｄ 污染（Ｐ＜０．０５）；６ 大类

碳源利用率及主成分（ＰＣＡ）分析表明，Ｐｂ 污染土壤中细菌对糖类和羧酸的利用率均显著大于 Ｃｄ 污染（Ｐ＜０．０５），在不同 ＲＩ 水
平和重金属比例下，碳源利用模式而有所不同。 同一 ＲＩ 水平下，相对于 Ｐｂ 污染，Ｃｄ 污染土壤中变形菌门的相对丰度较为丰

富，而绿弯菌门的相对丰度稀少；Ｐｂ 和 Ｃｄ 污染土壤中慢生根瘤菌属、鞘脂单胞菌属、链霉菌属和 ｎｏｒａｎｋ＿ｆ＿＿Ｒｏｓｅｉｆｌｅｘａｃｅａｅ 等不

同属细菌相对丰度表现出差异性。 上述结果表明 Ｈａｋａｎｓｏｎ 提出的 ＴＦ 值并不适用于评估重金属 Ｐｂ 和 Ｃｄ 对土壤微生物的潜在

生态风险。
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ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ； ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ

在 ２０１４ 年的全国土壤污染调查报告中显示，重金属 Ｃｄ、Ｐｂ 严重超标［１］。 Ｃｄ 以移动性大、毒性高、污染面

积大被称为“五毒之首”，并且被国际癌症研究机构列为第一类致癌物［２］。 Ｐｂ 可通过空气、水、土壤和食物等

多种途径进入人体，严重影响人体的中枢神经系统、肾脏和血压［３］。 为了评估 Ｐｂ、Ｃｄ 对生物的生态风险，必
须建立一套生态有效的指标体系，从而准确量化重金属在环境污染治理中的毒性［４］。 瑞典科学家 Ｈａｋａｎｓｏｎ
提出的潜在生态危害指数法（Ｔｈｅ Ｐｏｔｅｎｔｉａｌ Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ Ｒｉｃｋ Ｉｎｄｅｘ，ＲＩ） ［５］是目前最常用的评价重金属污染程度

的方法之一，它可以用来表征生态系统所面临的由多种重金属引起的整体生态风险。 因此，被广泛应用在生

物毒理学、环境化学和生态学等多个研究领域［６］。
毒性系数（Ｔｈｅ Ｔｏｘｉｃ Ｆａｃｔｏｒ，ＴＦ）作为 ＲＩ 中的关键参数，是 Ｈａｋａｎｓｏｎ 利用工业化前火成岩、土壤、淡水和

陆生动植物中重金属的浓度所建立。 但由于微生物中重金属浓度难以获取，Ｈａｋａｎｓｏｎ 并没有将其考虑其中。
微生物作为土壤的重要组成部分，在分解有机质、养分循环和改变养分对植物的可利用性方面发挥着至关重

要的作用［７］。 许多研究表明土壤中 Ｃｄ 和 Ｐｂ 含量达到一定浓度时，会导致微生物群落的变异性增大，降低群

落稳定性［８⁃９］。 Ｓｃｈｎｅｉｄｅｒ 等［１０］研究结果表明随着土壤 Ｐｂ 浓度升高疣微菌门的丰度降低，Ｌｉ 等［１１］ 研究结果

表明硫杆菌属、Ｂｅｌｌｉｌｉｎｅａ 和 Ｇｐ１６ 与土壤 Ｃｄ 含量呈显著正相关，而 Ｌｏｎｇｉｌｉｎｅａ、Ｇｐ２ 和 Ｇｐ４ 呈显著负相关。 并

且在 Ｐｂ 和 Ｃｄ 复合污染下细菌丰富度和多样性均显著低于未污染土壤［１２］。 因此，探究 Ｐｂ、Ｃｄ 的 ＴＦ 值是否

适用于评估重金属对微生物的生态风险具有重要的意义。
本研究在相同生态风险水平下设计 Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染，构建微宇宙实验，利用 Ｂｉｏｌｏｇ⁃ＥＣＯ 板和高通量测

序技术分析 Ｐｂ 和 Ｃｄ 对微生物功能多样性和群落结构的影响，对比两者之间的差异性，探究 Ｐｂ 和 Ｃｄ 的 ＴＦ
值是否适用于评估重金属污染微生物的潜在生态风险，为重金属生态风险评价提供新的科学依据。

１　 材料与方法

１．１　 样品采集及理化性质的测定

土壤样品采集地位于山西省天龙山自然保护区的一处油松林（３７°４２′Ｎ，１１２°２７′Ｅ），清除表面覆盖物，采
集 ０—１０ ｃｍ 处表层土壤，类型为褐土。 土壤去除根系、枯落物，过 ２ ｍｍ 筛后分为两份，一份用于微宇宙实验，

３７４８　 ２１ 期 　 　 　 李大乐　 等：Ｐｂ 和 Ｃｄ 对森林土壤细菌功能多样性及群落结构的影响 　
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一份自然风干后用于理化性质的测定。 土壤总氮（ＴＮ）、总碳（ＴＣ）和总硫（ＴＳ）由元素分析仪（ ｖａｒｉｏ ｍａｃｒｏ
ｃｕｂｅ， ｅｌｅｍｅｎｔａｒ， Ｇｅｒｍａｎｙ）测定，采用电感耦合等离子体质谱仪（ＩＣＰ⁃ＭＳ， Ｔｈｅｒｍｏ Ｅｌｅｍｅｎｔａｌ， Ｘ７ 系列）测定砷

（Ａｓ）、镉（Ｃｄ）、铬（Ｃｒ）、铜（Ｃｕ）、镍（Ｎｉ）、铅（Ｐｂ）和锌（Ｚｎ）的浓度（表 １）。

表 １　 土壤理化性质

Ｔａｂｌｅ １　 Ｓｏｉｌ Ｐｈｙｓｉｃｏｃｈｅｍｉｃａｌ Ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ

ＴＮ ／
（ｇ ／ ｋｇ）

ＴＣ ／
（ｇ ／ ｋｇ）

ＴＳ ／
（ｇ ／ ｋｇ）

Ａｓ ／
（ｍｇ ／ ｋｇ）

Ｃｄ ／
（ｍｇ ／ ｋｇ）

Ｃｒ ／
（ｍｇ ／ ｋｇ）

Ｃｕ ／
（ｍｇ ／ ｋｇ）

Ｎｉ ／
（ｍｇ ／ ｋｇ）

Ｐｂ ／
（ｍｇ ／ ｋｇ）

Ｚｎ ／
（ｍｇ ／ ｋｇ）

７９．４３ １４．４７ ０．３２ ２６．１１ ０．０７ １０２．７９ ４２．２６ ３６．７９ ２８．８１ ９７．７４

　 　 ＴＮ：总氮 Ｔｏｔａｌ Ｎｉｔｒｏｇｅｎ；ＴＣ：总碳 Ｔｏｔａｌ Ｃａｒｂｏｎ；ＴＳ：总硫 Ｔｏｔａｌ Ｓｕｌｐｈｕｒ

１．２　 潜在生态危害指数法（ＲＩ）
潜在生态危害指数法（ＲＩ）的计算公式：

ＲＩ ＝ ∑
ｎ

ｉ
Ｅ ｉ

ｒ ＝ ∑
ｎ

ｉ
Ｔｉ

ｒ ×
ｃｉＤ
ｃｉＲ

æ

è
ç

ö

ø
÷

式中， ｃｉＤ 和 ｃｉＲ 分别表示重金属 ｉ 在测定样品中的浓度及其背景参考值（ｍｇ ／ ｋｇ）。 Ｔｉ
ｒ 表示重金属 ｉ 的毒性系数，

反映重金属的毒性强度，根据 Ｈａｋａｎｓｏｎ（１９８０） ［５］ 估算，各重金属的毒性系数分别为 Ｚｎ ＝ １＜Ｃｒ ＝ ２＜Ｃｕ ＝ Ｐｂ ＝
Ｎｉ＝ ５＜Ａｓ＝ １０＜Ｃｄ＝ ３０。 Ｅ ｉ

ｒ 表示重金属 ｉ 的潜在生态风险系数。 潜在生态危害指数（ＲＩ）描述某一点多个污染

物潜在生态危害系数的综合值可分为 ４ 个等级［１３］，分别为轻微（ＲＩ＜１５０）、中等（１５０≤ＲＩ ＜３００）、强（３００≤
ＲＩ＜６００）和很强（ＲＩ≥６００）。
１．３　 微宇宙实验

微宇宙实验的建立：称取相当于 ４０ ｇ 干重的土壤置于 １５０ ｍＬ 的培养杯中，以原始土壤中的重金属含量

为背景值，根据上述的潜在生态危害指数（ＲＩ），通过向培养杯中添加不同浓度的 Ｐｂ （ＣＨ３ＣＯＯ） ２和 ＣｄＣｌ２ ，获

得强（Ｈ， ＲＩ＝ ４００）、中等（Ｍ， ＲＩ＝ ２００）和轻微（Ｌ， ＲＩ＝ １００）３ 种生态风险水平，原始土壤作为空白对照（ＣＫ），
分别记作 Ｈ⁃Ｐｂ、Ｈ⁃Ｃｄ、Ｍ⁃Ｐｂ、Ｍ⁃Ｃｄ、Ｌ⁃Ｐｂ、Ｌ⁃Ｃｄ 和 ＣＫ，各 ３ 个重复。 土壤样品中 Ｐｂ 和 Ｃｄ 的含量及生态风险

如表 ２ 所示，由于 Ｐｂ 和 Ｃｄ 的毒性系数分别为 ５ 和 ３０，所以 ＣＫ 的 ＲＩ 水平为 ３５。 调节土壤样品的充水孔隙度

（ＷＦＰＳ）为 ６０％，置于恒温培养箱中 ２５℃黑暗条件下培养，每 ２ ｄ 打开一次保证其有氧条件，４５ ｄ 后破坏性取

样进行后续分析。

表 ２　 微宇宙培养土壤处理

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｍｉｃｒｏｃｏｓｍ

ＲＩ 水平
ＲＩ ｌｅｖｅｌ

样品
Ｓｉｍｐｌｅ

生态风险系数
Ｔｈｅ ｔｏｘｉｃ ｆａｃｔｏｒ

Ｐｂ ／ Ｃｄ 含量 ／ （ｍｇ ／ ｋｇ）
Ｔｈｅ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ Ｐｂ ／ Ｃｄ

ＣＫ ＣＫ Ｐｂ（５） ／ Ｃｄ（３０） ２８．８１ ／ ０．０７

ＲＩ＝ １００ Ｌ⁃Ｐｂ Ｐｂ（７０） ／ Ｃｄ（３０） ４０３．３４ ／ ０．０７

Ｌ⁃Ｃｄ Ｐｂ（５） ／ Ｃｄ（９５） ２８．８１ ／ ０．２１

ＲＩ＝ ２００ Ｍ⁃Ｐｂ Ｐｂ（１７０） ／ Ｃｄ（３０） ９７９．５４ ／ ０．０７

Ｍ⁃Ｃｄ Ｐｂ（５） ／ Ｃｄ（１９５） ２８．８１ ／ ０．４４

ＲＩ＝ ４００ Ｈ⁃Ｐｂ Ｐｂ（３７０） ／ Ｃｄ（３０） ２１３１．９４ ／ ０．０７

Ｈ⁃Ｃｄ Ｐｂ（５） ／ Ｃｄ（３９５） ２８．８１ ／ ０．８８

　 　 ＲＩ：潜在生态风险指数 Ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｉｓｋ ｉｎｄｅｘ；ＣＫ：空白对照 Ｃｏｎｔｒｏｌ ｃｈｅｃｋ；Ｌ：轻微生态风险水平 Ｌｏｗ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｉｓｋ ｌｅｖｅｌ；Ｍ：中等生态

风险水平 Ｍｏｄｅｒａｔｅ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｉｓｋ ｌｅｖｅｌ；Ｈ：强生态风险水平 Ｈｉｇｈｔ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｉｓｋ ｌｅｖｅｌ；Ｐｂ：Ｐｂ 处理 Ｌｅａｄ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ；Ｃｄ：Ｃｄ 处理 Ｃａｄｍｉｕｍ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ

１．４　 土壤微生物功能多样性的测定

利用 Ｂｉｏｌｏｇ⁃ＥＣＯ 板对微生物群落功能多样性进行分析。 称取相当于 ５ ｇ 干重的土壤置于三角瓶中，加入

４５ ｍＬ 无菌 ０．９％ ＮａＣｌ 溶液，振荡 ３０ ｍｉｎ（转速 ２００ ｒ ／ ｍｉｎ）后，静置 ３０ ｍｉｎ 后吸取土壤样品上清液并稀释到

４７４８ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４１ 卷　
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０．１％，再用 ８ 通道加样器将稀释液接种到 Ｂｉｏｌｏｇ⁃ＥＣＯ 生态测试板上，接种量为 １５０ μＬ，每样 １ 板，每板 ３ 个重

复。 将接种好的测试板加盖，在 ２５℃下连续培养 １０ ｄ，每隔 ２４ ｈ 用 Ｉｎｆｉｎｉｔｅ ２００ ＰＲＯ（ＴＥＣＡＮ， Ｓｗｅｄｅｎ）在 ５９０
ｎｍ 下测定其吸光度。 土壤细菌群落利用碳源的整体能力用平均颜色变化率（Ａｖｅｒａｇｅ ｗｅｌｌ ｃｏｌｏｒ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ，
ＡＷＣＤ）表示，选择细菌群落生长平台初期的 ＡＷＣＤ 值进行碳源利用功能多样性分析，土壤细菌群落功能多

样性指数分析采用 Ｓｈａｎｎｏｎ 指数（Ｈ）、Ｓｉｍｐｓｏｎ 指数（Ｄ）和 ＭｃＩｎｔｏｓｈ 指数（Ｕ），ＡＷＣＤ 值和指数的计算公式详

见文献［１４］。
Ｂｉｏｌｏｇ⁃ＥＣＯ 平板技术测定的群落功能多样性指数是利用不同种类的微生物对碳源的利用能力不同而产

生的不同碳源利用模式来表征微生物群落差异。 其中，Ｓｈａｎｎｏｎ 指数（Ｈ）可以表征土壤中细菌群落丰富度，
ＭｃＩｎｔａｓｈ 指数（Ｕ）则可反映土壤中细菌群落均匀度，Ｓｉｍｐｓｏｎ 指数（Ｄ）可以评估土壤中细菌群落优势度（指数

越高，微生物多样性越低），以上 ３ 种指数表征细菌群落的功能多样性。
１．５　 ＤＮＡ 提取、定量 ＰＣＲ 及高通量测序

使用 Ｕｌｔｒａ⁃ｃｌｅａｎＴＭ土壤 ＤＮＡ 分离试剂盒（ＭｏＢｉｏ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ，ＵＳＡ）从 ０．２５ ｇ 土壤中提取各生态风险水平下

土壤的 ＤＮＡ。 通过定量 ＰＣＲ 测定土壤细菌丰度，引物为 ３３８Ｆ（５′⁃ＡＣＴＣＣＴＡＣＧＡＧＧＡＧＣＡ⁃ ３′）和 ５３４Ｒ（５′⁃
ＴＴＡＣＣＧＣＧＧＣＴＧＣＴＧＧＣＡＣ⁃３′），反应体系为 ２０ μＬ：７．６ μＬ ｄｄＨ２Ｏ，１０ μＬ ＳＹＢＲ Ｐｒｅｍｉｘ Ｅｘ ＴａｑＴＭ Ⅱ，２．０
μＬ 样本 ＤＮＡ，条件为： ９５℃变性 １０ ｍｉｎ， ９５℃变性 ３０ ｓ，５３℃退火 ４５ ｓ，７２℃延伸 ９０ ｓ，３５ 个循环。

采用 ３３８Ｆ（５′⁃ＡＣＴＣＣＴＡＣＧＧＧＡＧＧＣＡＧＣＡＧ⁃ ３′） 和 ８０６Ｒ（５′⁃ＧＧＡＣＴＡＣＨＶＧＧＧＴＷ⁃ＴＣＴＡＡＴ⁃ ３′） 引物对

１６Ｓ ｒＲＮＡ 基因的 Ｖ３—Ｖ４ 可变区域进行 ＰＣＲ 扩增。 扩增体系为 ２０ μＬ，扩增条件为：９５ ℃预变性 ３ ｍｉｎ，循环

条件为：９５℃变性 ３０ ｓ，５３℃退火 ３０ ｓ，７２℃延伸 ４５ ｓ，２９ 个循环，７２℃终延伸 １０ ｍｉｎ。 扩增产物纯化并利用

ＮａｎｏＤｒｏｐ ２０００ 测定 ＤＮＡ 纯度和浓度。 在 Ｉｌｌｕｍｉｎａ 公司的 ＭｉＳｅｑ ＰＥ３００ 平台上进行测序。
１．６　 生信分析

首先使用 ｆａｓｔｐ 软件对原始测序序列进行质控，过滤去除低质量序列。 使用 Ｕｐａｒｓｅ 软件根据 ９７％的相似

度对序列进行 ＯＴＵｓ 聚类，在聚类过程中去除嵌合体。 在 Ｓｉｌｖａ １６Ｓ ｒＲＮＡ 数据库（ｖ１３８）中对基因序列进行比

对，采用 ＲＤＰ ｃｌａｓｓｉｆｉｅｒ 方法（置信阈值为 ０．７）对每条序列进行物种分类注释，得到的 ＯＵＴｓ 数据按最小样本序

列数抽平进行后续统计分析。 通过计算获得每个土壤样品中细菌群落的基因多样性指数（ＡＣＥ、Ｃｈａｏ１、
Ｓｈａｎｎｏｎ）与上述的功能多样性指数不同，此处的多样性指数是指基于分类学的多样性指标 （ ｔａｘｏｎｏｍｉｃ
ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ），这些指标在一定程度上反映了群落或生态系统的某些特性，其中，Ｃｈａｏ１ 和 ＡＣＥ 指数反应细菌群落

的丰富度，指数越大，群落的丰富度越高；Ｓｈａｎｎｏｎ 指数综合反应细菌群落的丰富度和均匀度，指数越大，群落

的多样性越高。 高通量测序和生信分析在美吉生物医药科技有限公司（上海）完成。
１．７　 数据分析

采用单因素方差分析（ｏｎｅ⁃ｗａｙ ＡＮＯＶＡ）比较相同生态风险水平下土壤的细菌丰度、孔平均颜色变化率

（ＡＷＣＤ）、碳源代谢强度、功能多样性指数和基因多样性指数的差异。 采用主成分分析（ＰＣＡ）对土壤细菌群

落 ３１ 种碳源的 ＡＷＣＤ 值进行分析。 数据通过 Ｅｘｃｅｌ ２０１３ 和 ＳＰＳＳ ２４．０ 进行处理和分析，作图采用 Ｅｘｃｅｌ
２０１８、Ｒ ３．５．１ 及 Ｃａｎｏｃｏ ５ 等完成。

２　 结果与分析

２．１　 土壤细菌丰度的差异

本研究采用定量 ＰＣＲ 来定量所有土壤样品中细菌群落的 ＤＮＡ 拷贝数，用其表征土壤样品中的细菌丰度

（图 １）。 随着 ＲＩ 水平的升高，细菌丰度呈下降的趋势，ＣＫ 为最大值（３．７９×１０９）拷贝数 ／ ｇ 干土。 在相同的 ＲＩ
水平下，Ｐｂ 污染土壤的细菌丰度均显著大于 Ｃｄ 污染（Ｐ＜０．０５）。
２．２　 土壤细菌碳源利用的差异性

ＡＷＣＤ 值可以判断土壤中细菌群落对碳源的利用能力，是细菌功能性的一项重要指标。 随时间的变化
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图 １　 不同处理下的细菌丰度

　 Ｆｉｇ．１　 Ｔｈｅ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ

不同的小写字母表示有显著差异（Ｐ＜０．０５）；Ｌ：轻微生态风险水平

Ｌｏｗ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｉｓｋ ｌｅｖｅｌ；Ｍ：中等生态风险水平 Ｍｏｄｅｒａｔｅ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ

ｒｉｓｋ ｌｅｖｅｌ；Ｈ：强生态风险水平 Ｈｉｇｈｔ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｉｓｋ ｌｅｖｅｌ

不同处理土壤样品的 ＡＷＣＤ 值逐渐增加，在第 １６８ ｈ 时

各样品的 ＡＷＣＤ 值基本达到平台期，因此采用第 １６８ ｈ
的 ＡＷＣＤ 值进行分析（图 ２）。 ３ 种生态风险水平下土

壤样品的 ＡＷＣＤ 值均小于 ＣＫ，且随着 ＲＩ 水平的升高

而降低（图 ３）。 表明重金属污染会对细菌群落的碳源

利用率造成不利的影响。 在相同 ＲＩ 水平下，不同重金

属处理之间的 ＡＷＣＤ 值也表现出显著差异，无论是轻

微、中等还是强风险水平下，Ｐｂ 污染土壤样品的 ＡＷＣＤ
值均显著大于 Ｃｄ 污染（Ｐ＜０．０５）（图 ３）。

功能多样性指数可以反映土壤细菌群落利用碳源

类型的差异性。 与 ＡＷＣＤ 值相似，在所有处理中，ＣＫ
的功能多样性指数均为最大（图 ４），表明 ＣＫ 土壤细菌

种类最多、分布较均匀且对碳源利用程度最高。 对比相

同 ＲＩ 水平下的 Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染我们发现，功能多样

性指数 Ｓｈａｎｎｏｎ 指数和 ＭｃＩｎｔａｓｈ 指数均存在显著差异

（Ｐ＜０．０５），Ｐｂ 处理显著高于 Ｃｄ 处理（Ｐ＜０．０５）。 而对

于 Ｓｉｍｐｓｏｎ 指数则无显著差异，表明相同 ＲＩ 水平下不

同重金属处理对土壤细菌群落中的优势种影响不大。

图 ２　 不同处理下细菌培养过程中平均颜色变化率（ＡＷＣＤ）

Ｆｉｇ．２　 ＡＷＣＤ ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ

ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ　

图 ３　 １６８ｈ 平均颜色变化率（ＡＷＣＤ）

Ｆｉｇ．３　 Ａｖｅｒａｇｅ ｃｏｌｏｒ ｃｈａｎｇｅ ｒａｔｅ （ＡＷＣＤ） ａｔ １６８ｈ

为了更全面的了解不同处理之间细菌对碳源利用率的差异性，将 ３１ 种碳源分为 ６ 类（糖类、羧酸、氨基

酸、酯类、醇类和胺类）进行分析比较（图 ５）。 所有土壤样品对糖类和羧酸的利用率较高。 与 ＣＫ 相比，重金

属污染土壤样品对 ６ 类碳源的利用率均小于 ＣＫ。 在 ３ 种相同 ＲＩ 水平下，Ｐｂ 污染对糖类和羧酸的利用强度

均显著大于 Ｃｄ 污染（Ｐ＜０．０５），而对其余 ４ 类碳源的利用强度无明显差异。
２．３　 土壤细菌群落代谢功能分析

应用主成分分析，在 ３１ 个碳源中共提取 ７ 个主成分因子（表 ３），累积贡献率达到 ９２．２７％，从中选取累积

贡献率达到 ４９．４０％的前两个主成分 ＰＣ１ 和 ＰＣ２（特征根分别为 ９．２０ 和 ６．１１）来分析细菌群落功能的综合差

异和相似状况。 如图 ６ 所示，不同处理在 ＰＣ 轴出现了明显的分异，在相同 ＲＩ 水平下 Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染各为

一类，可见 ＰＣ１ 和 ＰＣ２ 能区分不同处理细菌微生物的群落特征。
考虑到各个主成分反应的变异问题，本研究进一步计算了 ＰＣ１ 与 ＰＣ２ 的综合得分（表 ４）。 ＣＫ 与其余样

６７４８ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４１ 卷　



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

图 ４　 不同处理下细菌的功能多样性指数

Ｆｉｇ．４　 Ｆｕｎｃｔｉｏｎａｌ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｉｎｄｉｃｅｓ ｏｆ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

图 ５　 不同处理下细菌群落的碳源代谢强度

Ｆｉｇ．５　 Ｔｈｅ ｃａｒｂｏｎ ｕｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｉｎｔｅｎｓｉｔｙ ｏｆ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ａｍｏｎｇ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

ＲＩ： 潜在生态风险指数

品在 ＰＣ１ 和 ＰＣ２ 上得分系数均表现出显著差异（Ｐ＜０．０５）。 在相同 ＲＩ 水平下，Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染在 ＰＣ１ 轴

上得分系数均表现出显著差异（Ｐ＜０．０５）。 在 ＰＣ２ 轴上，只有强危害水平下的 Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染之间表现出

差异性（Ｐ＜０．０５）。 从第一主成分和第二主成分的综合得分来看，不同处理间均有显著性差异（Ｐ＜０．０５）。 表

明不同处理土壤样品中细菌群落具有不同的碳源利用模式。
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表 ３　 主成分特征根

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｅｉｇｅｎｖａｌｕｅｓ ｏｆ ｐｒｉｎｃｉｐａｌ ｃｏｍｐｏｎｅｎｔｓ

主成分
Ｐｒｉｎｃｉｐａｌ ｃｏｍｐｏｎｅｎｔ（ＰＣ）

特征根
Ｅｉｇｅｎｖａｌｕｅｓ

方差贡献率 ／ ％
Ｐｅｒｃｅｎｔ ｏｆ ｖａｒｉａｎｃｅ

累计贡献率 ／ ％
Ｐｅｒｃｅｎｔ ｏｆ ｔｏｔａｌ ｖａｒｉａｎｃｅ

ＰＣ１ ９．２０ ２９．６９ ２９．６９

ＰＣ２ ６．１１ １９．７１ ４９．４０

ＰＣ３ ４．３２ １３．９５ ６３．３４

ＰＣ４ ３．１４ １０．１５ ７３．４９

ＰＣ５ ２．７７ ８．９３ ８２．４２

ＰＣ６ １．７１ ５．５１ ８７．９３

ＰＣ７ １．３３ ４．３０ ９２．２３

表 ４　 不同处理下主成分得分系数

Ｔａｂｌｅ ４　 Ｐｒｉｎｃｉｐａｌ ｃｏｍｐｏｎｅｎｔ ｓｃｏｒｅｓ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

样品
Ｓｉｍｐｌｅ

第一主成分
ＰＣ１

第二主成分
ＰＣ２

综合主成分
Ｃｏｍｐｒｅｈｅｎｓｉｖｅ ｐｒｉｎｃｉｐａｌ ｃｏｍｐｏｎｅｎｔｓ

ＣＫ ５．１±０．３７ａ ０．５２±０．８０ｂ ３．０４±０．１７ａ

Ｌ⁃Ｐｂ ３．５０±０．２０ｂ ０．１８±０．０２ｂｃ ２．０１±０．１８ｂ

Ｌ⁃Ｃｄ －３．５９±０．３２ｅ －０．９１±０．０７ｃ －２．３９±０．２６ｇ

Ｍ⁃Ｐｂ －２．２４±０．６４ｄ －１．４６±０．２９ｃ －１．８９±０．２５ｆ

Ｍ⁃Ｃｄ －０．４１±０．０１ｃ －１．６３±０．５３ｃ －１．２７±０．２３ｅ

Ｈ⁃Ｐｂ －１．９９±０．２１ｄ ５．３８±０．３９ａ １．３２±０．２９ｃ

Ｈ⁃Ｃｄ －０．１５±０．１７ｃ －４．０２±０．５１ｄ －１．０１±０．１６ｄ

　 　 平均值±标准差（ｎ＝ ３），不同的小写字母表示有显著差异（Ｐ＜０．０５）

图 ６　 不同处理下细菌碳源利用特性的主成分分析（ＰＣＡ）

　 Ｆｉｇ．６　 Ｐｒｉｎｃｉｐａｌ ｃｏｍｐｏｎｅｎｔ ａｎａｌｙｓｉｓ ｆｏｒ ｃａｒｂｏｎ ｕｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｏｉｌ

ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ ａｍｏｎｇ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

２．４　 土壤细菌群落多样性及群落结构

对所有土壤样品的 １６ｓ ｒＤＮＡ Ｖ３—Ｖ４ 可变区域测

序，每个样品得到 ２９９７４ 个序列，以 ９７％相似度划分，得
到 ４３０８ 个 ＯＴＵｓ，共 ３０ 个门，８５ 个纲，２３０ 个目，３８３ 个

科，６４１ 个属和 １４１７ 个种。
通过 Ｖｅｎｎ 图可以直观地表现不同土壤样品中

ＯＴＵｓ 数目组成的相似性及重叠情况（图 ７）。 在 ＲＩ ＝
１００ 时，ＯＴＵｓ 数量为 Ｌ⁃Ｐｂ （ ２５２７） ＞ＣＫ（２４９７） ＞ Ｌ⁃Ｃｄ
（１３５６）；ＲＩ ＝ ２００ 时，ＣＫ（２４７９） ＞Ｍ⁃Ｐｂ （２４８６） ＞Ｍ⁃Ｃｄ
（１７１１）；ＲＩ ＝ ４００ 时，ＣＫ（２４７９） ＞Ｈ⁃Ｐｂ （１８９５） ＞Ｈ⁃Ｃｄ
（１４９６）。 除了在 ＲＩ ＝ １００ 时，Ｌ⁃Ｐｂ 的 ＯＵＴｓ 数量大于

ＣＫ，其他 ＲＩ 水平下 ＣＫ 的 ＯＵＴｓ 数均为最大，在所有 ＲＩ
水平下 Ｐｂ 污染的 ＯＵＴｓ 数量均大于 Ｃｄ 污染。 同时，图
８ 的基因多样性指数 ＡＣＥ 指数和 Ｃｈａｎ１ 指数也验证了

上述物种丰富度的排名，Ｐｂ 污染均显著大于 Ｃｄ 污染（Ｐ＜０．０５）。 而在物种多样性和均匀性上，由 Ｓｈａｎｎｏｎ 指

数可以看出相同 ＲＩ 水平下 Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染之间无显著差异。
从细菌群落结构来看，相同 ＲＩ 水平下的 Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染之间也存在差异性。 在门分类水平上，相对丰

度大于 １％的细菌门共有 １１ 个（图 ９）。 变形菌门（Ｐｒｏｔｅｏｂａｃｔｅｒｉａ）为主要菌门，在 ７ 组样品中占比均在 ４２％以

上。 其他优势菌门分别为放线菌门（Ａｃｔｉｎｏｂａｃｔｅｒｉａ，１２． ９６％—１７． ７６％）、酸杆菌门（Ａｃｉｄｏｂａｃｔｅｒｉａ，８． ４９％—
１７．９４％）和绿弯菌门（Ｃｈｌｏｒｏｆｌｅｘｉ，２．１４％—１２．８７％），大约占总菌数 ８１％以上。 在相同 ＲＩ 水平下，Ｐｂ 污染土壤

样品中变形菌门的相对丰度均小于 Ｃｄ 污染，分别为 Ｌ⁃Ｐｂ（４４．９６％）、Ｌ⁃Ｃｄ（５５．５７％）、Ｍ⁃Ｐｂ（４２．７７％）、Ｍ⁃Ｃｄ
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图 ７　 不同 ＲＩ水平下不同处理 ＯＴＵｓ的韦恩图

Ｆｉｇ．７　 Ｔｈｅ Ｖｅｎｎ ｄｉａｇｒａｍ ｏｆ ＯＴＵｓ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ ａｔ ｔｈｅ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ＲＩ ｌｅｖｅｌｓ

（５２．９１％）、Ｈ⁃Ｐｂ（３６．８７％）和 Ｈ⁃Ｃｄ（５１．２９％）。 而绿弯菌门的相对丰度则表现相反的趋势，Ｐｂ 污染均大于 Ｃｄ
污染，Ｌ⁃Ｐｂ 是 Ｌ⁃Ｃｄ 的 ３．６ 倍，Ｍ⁃Ｐｂ 是 Ｍ⁃Ｃｄ 的 ４．８ 倍，Ｈ⁃Ｐｂ 是 Ｈ⁃Ｃｄ 的 ４．５ 倍。

将相对丰度前 ３０ 的属以热图的形式呈现，通过颜色的深浅将数据的大小直观表现出来（图 １０）。 变形菌

门有 １４ 个属，酸杆菌门有 ７ 个属，放线菌门和绿弯菌门各有 ３ 个属，芽单胞菌门 （Ｇｅｍｍａｔｉｍｏｎａｄｅｔｅｓ）、
Ｐａｔｅｓｃｉｂａｃｔｅｒｉａ 和 Ｒｏｋｕｂａｃｔｅｒｉａ 各有 １ 个属。 在相同 ＲＩ 水平下，大部分属在 Ｐｂ 处理和 Ｃｄ 处理之间也具有不

同的相对丰度，如慢生根瘤菌属（Ｂｒａｄｙｒｈｉｚｏｂｉｕｍ）、鞘脂单胞菌属（Ｓｐｈｉｎｇｏｍｏｎａｓ）、链霉菌属（Ｓｔｒｅｐｔｏｍｙｃｅｓ）和
ｎｏｒａｎｋ＿ｆ＿＿Ｒｏｓｅｉｆｌｅｘａｃｅａｅ 等。

３　 讨论

细菌对重金属的胁迫响应有多种方式，如群落数量的减少、功能多样性的降低以及群落结构的改变等，这
些细菌参数通常被用作重金属污染的指示［１５］。 Ｐｂ、Ｃｄ 污染土壤样品中的细菌丰度均小于 ＣＫ（图 １），并且随

着 ＲＩ 水平的升高，细菌丰度呈下降趋势。 这表明 Ｐｂ、Ｃｄ 污染会降低土壤细菌丰度，污染程度越高对细菌丰

度的影响越大，这与李勇等人［８］的研究结果相似。 在相同 ＲＩ 水平下，Ｃｄ 污染土壤中的细菌丰度显著小于 Ｐｂ
污染（Ｐ＜０．０５），表明 Ｃｄ 对细菌丰度的毒害作用大于 Ｐｂ。 这可能是由于 Ｃｄ 对土壤胶体亲和力低，移动性很

大［１６］，重金属对细菌的可利用性大。 而 Ｐｂ 在土壤中受各种物理、化学作用的影响，总体上是由不稳定态向稳

定态转变，活性和毒性呈降低趋势［１７］。
ＡＷＣＤ 值是反映土壤微生物代谢活性的一个重要指标，ＡＷＣＤ 值越大，表明土壤微生物的活性越高，对

碳源利用率越高［１８］。 ＣＫ 的 ＡＷＣＤ 值和功能多样性指数均大于重金属 Ｐｂ、Ｃｄ 污染的土壤，表明土壤重金属

污染会降低细菌的碳源利用率及功能多样性，Ｍｋｈｉｎｉｎｉ 等［１９］的研究结果也证实了这一点。 ＣＫ 对 ６ 大类碳源

的利用率均大于 Ｐｂ、Ｃｄ 污染的土壤样品，并且在糖类、羧酸和酯类的利用率上存在显著差异（Ｐ＜０．０５）。
Ｇｒｅｍｉｏｎ 等［２０］研究表明，重金属污染下的土壤微生物对氨基酸类、胺类以及氨基化合物碳源利用低。 张涪平
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图 ８　 不同处理下细菌的基因多样性指数

Ｆｉｇ．８　 Ｔｈｅ ｇｅｎｅ ｄｉｖｅｒｓｉｔｙ ｉｎｄｅｘ ｏｆ ｂａｃｔｅｒｉａ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

图 ９　 不同处理门水平土壤细菌群落的相对丰度

Ｆｉｇ．９　 Ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ｓｏｉｌ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ａｔ ｐｈｙｌｕｍ ｌｅｖｅｌ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

等［２１］研究也表明，与对照土壤相比，矿区土壤受重金属污染区的土壤酶活性、基础呼吸和代谢商均受到了一

定程度的抑制。 因此对比相同 ＲＩ 水平下 Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染的 ＡＷＣＤ 值、Ｓｈａｎｎｏｎ 指数和 ＭｃＩｎｔｏｓｈ 指数我们

发现，Ｃｄ 污染均显著小于 Ｐｂ 污染（Ｐ＜０．０５），在糖类和羧酸的利用率上存在显著差异（Ｐ＜０．０５），并且主成分

分析结果也表示，Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染具有不同的碳源利用模式，这表明 Ｃｄ 对细菌功能多样性的胁迫作用大

于 Ｐｂ。
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图 １０　 不同处理属水平土壤细菌群落的相对丰度

Ｆｉｇ．１０　 Ｔｈｅ ｒｅｌａｔｉｖｅ ａｂｕｎｄａｎｃｅ ｏｆ ｓｏｉｌ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓ ａｔ ｇｅｎｕｓ ｌｅｖｅｌ ｉｎ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｔｒｅａｔｍｅｎｔｓ

土壤中重金属污染会导致微生物多样性的下降［２２］。 除了 Ｌ⁃Ｐｂ，ＣＫ 的 ＯＴＵｓ 值均大于 Ｐｂ、Ｃｄ 处理的土

壤，Ｃｈａｏ１ 指数和 ＡＣＥ 指数随着 ＲＩ 水平呈下降的趋势，说明重金属污染降低细菌多样性，污染程度的越高对

细菌多样性的影响越大。 而 Ｌ⁃Ｐｂ 大于 ＣＫ 可能与中度干扰理论有关，Ｗａｋｅｌｉｎ 等［２３］ 研究表明微生物多样性

最初随着重金属浓度的升高而增加，直到达到临界值后多样性急剧下降，Ｊｉａ 等［２４］ 研究也得到相似的结果。
相同 ＲＩ 水平下，Ｐｂ 污染的 ＯＴＵｓ 数和群落丰富度指数（ＡＣＥ 指数和 Ｃｈａｏ１ 指数）均大于 Ｃｄ 污染，而 Ｓｈａｎｎｏｎ
指数无显著差异（Ｐ＜０．０５），功能多样性的 Ｓｉｍｐｓｏｎ 指数也表现出相同结果，这表明 Ｃｄ 污染对细菌多样性的

影响大于 Ｐｂ 污染，而对优势种的影响较小。 这是由于重金属污染能降低原有群落的种间竞争关系，具有耐

受性的抗性菌种具有更好竞争力而迅速增长成为优势菌种［２５］，优势菌种可能对 Ｐｂ 和 Ｃｄ 具有相同的耐受性，
从而导致优势种无显著差异。 重金属污染对微生物群落结构产生较显著的影响，因此我们可以通过对比细菌

的相对丰度分析 Ｐｂ、Ｃｄ 对细菌群落结构影响的大小。 所有土壤样品中的优势菌门均为变形菌门、放线菌门、
酸杆菌门和绿弯菌门，这与大部分研究结果相似［２６⁃２７］。 相同 ＲＩ 水平下，Ｐｂ 污染土壤中变形菌门的相对丰度

小于 Ｃｄ 污染，而绿弯菌门表现出相反的趋势，属水平上不同菌属也表现出差异性，例如慢生根瘤菌属在 Ｐｂ
污染中相对丰度均大于 Ｃｄ 污染。 相关研究表明变形菌门在重金属污染土壤中为最丰富菌门，其相对丰度随

重金属污染程度的升高而增加［２６］，属于变形菌门的慢生根瘤菌属也是在中度和重度重金属污染土壤中比较

丰富［２８］，对比本研究结果说明相对于 Ｐｂ 污染，Ｃｄ 的污染程度更高。 而绿弯菌门的差异可能是其对 Ｐｂ、Ｃｄ 耐

受性的不同造成的，安凤秋等［２９］研究表明土壤中绿弯菌门的相对丰度与 Ｐｂ 浓度呈显著正相关，Ｆｅｎｇ 等［３０］研
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究表明 Ｃｄ 污染土壤中绿弯菌门的相对丰度较低。 相同 ＲＩ 水平下细菌群落结构的变化，体现了 Ｐｂ 和 Ｃｄ 对

不同细菌菌种的毒性作用不同。 腾应等［３１］研究也表明在复合重金属污染的土壤中，Ｃｄ 对细菌群落结构的毒

性影响较为明显，Ｐｂ 的影响最小。
本研究结果显示在相同 ＲＩ 水平下，Ｐｂ 污染与 Ｃｄ 污染之间的细菌丰度、功能多样性和群落组成结构存在

明显差异，可见相对于 Ｃｄ，Ｐｂ 的 ＴＦ 值可能被高估。 Ｐｂ 与 Ｃｕ 具有相同的 ＴＦ 值（Ｐｂ ＝ Ｃｕ ＝ ５），而在 Ｃｈｅｎ
等［３２］研究中发现相同 ＲＩ 水平下，相对于 Ｃｄ，Ｃｕ 的 ＴＦ 值可能被低估。 因此，在评价重金属对微生物的生态风

险时，Ｐｂ 和 Ｃｄ 的 ＴＦ 值应当进行适当的调整。

４　 结论

（１）随着 ＲＩ 水平的升高，Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染土壤中细菌的丰度、功能多样性和群落多样性呈下降的趋势。
（２）相同 ＲＩ 水平下，Ｐｂ 污染土壤中细菌的丰度、ＡＷＣＤ 值、Ｓｈａｎｎｏｎ 指数、ＭｃＩｎｔｏｓｈ 指数以及对糖类和羧

酸的利用率均显著大于 Ｃｄ 污染（Ｐ＜０．０５），主成分分析也表明 Ｐｂ 污染和 Ｃｄ 污染具有不同的碳源利用模式。
（３）相同 ＲＩ 水平下，Ｐｂ 污染土壤中细菌的 ＯＴＵｓ 数、ＡＣＥ 指数和 Ｃｈａｏ１ 指数均大于 Ｃｄ 污染，而两者之间

的 Ｓｉｍｐｓｏｎ 指数无显著差异（Ｐ＜０．０５）。 Ｐｂ 污染土壤中变形菌门的相对丰度大于 Ｃｄ 污染，绿弯菌门则表现出

相反的趋势，在属水平上各细菌的相对丰度也表现出差异性，如慢生根瘤菌属、鞘脂单胞菌属、链霉菌属和

ｎｏｒａｎｋ＿ｆ＿＿Ｒｏｓｅｉｆｌｅｘａｃｅａｅ 等。
（４）Ｈａｋａｎｓｏｎ 提出的 ＴＦ 值不适用于重金属对微生物的生态风险评价，因此为了更全面评估重金属的生

态潜在风险，有必要深入研究重金属对土壤微生物毒性效应特征。
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