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　　摘要：土壤微生物是地球土壤的重要组成部分，其整体状态对地球物质循环与化学能量转换具有极其重要的生态
学意义，是全球学者十分关注的土壤系统因子。现有研究结果显示，土壤微生物生物量与群落结构、基础呼吸、微生物

商、ＣＯ２代谢商、营养物质矿化作用、土壤酶活性等都受到了重金属污染的影响。本文针对近年来该领域取得的一些

新研究进展作一综述，目的在于对寻找可行的土壤重金属污染的环境监测指标研究有所裨益。
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　　在土壤生态系统中，微生物承担着重要的生态系统功能，
主要包括生物化学物质循环、能量流动、营养物质运转、动植

物健康维持、环境污染净化等，一旦土壤生态系统遭受污染，

其微生物的种群结构与动态、生理生化性质以及酶系统活性

都会有相应变化，在一定程度上反映土壤乃至整个生态系统

的健康状况。近年来，随着金属冶炼与化工等行业的迅速发

展，污水灌溉、农药和化肥的大量使用以及土壤重金属污染问

题已严重威胁到人类社会的可持续发展。据相关数据显示，

我国有近０．２亿ｈｍ２的耕地受到镉、砷、铅等重金属污染，由
此减产的粮食超过０．１亿ｔ，受到土壤重金属污染的农作物所
生产的粮食高达０．１２亿ｔ，由此造成的直接和间接经济损失
至少为２００亿元［１］。相关报道指出，辽宁省沈阳市张士灌区

因使用遭受镉污染水源污灌造成灌区农田污染面积达到

２５３３ｈｍ２，其中严重污染的农田面积占１３％以上［２］，给当地

农业造成巨大经济损失。江西省大余县使用污染水源污灌引

起５５００ｈｍ２耕地被镉污染，其中严重污染面积达 ６６０ｈｍ２，
占该区域土地污染面积的１２％［３］。此外，土壤重金属污染还

会通过生物富集作用危害人类的健康及畜牧业所生产的产品

安全［４］。湖南省株洲地区为重金属污染的重灾区，当地群众

的血、尿中镉含量是正常人的２～５倍，且自２０１１年以来更有
血铅中毒事件频发［５］。另外，土壤重金属更因其在土壤中不

易被降解、污染很难清除而成为环境污染的严重问题之

一［６－８］，因此急需寻求土壤重金属污染的环境监测与防治的

有效措施。本文就其研究进展进行总结，以期对土壤重金属

污染监测提供理论依据。

１　重金属对土壤微生物生物量的影响

土壤是微生物栖息的最重要的生活环境之一，为微生物

的生长发育提供了大量的碳源、氮源等营养元素。土壤微生

物的数量和种类都十分丰富，主要种类有细菌、放线菌、真菌

和藻类等。土壤微生物作为地下食物网最初的分解者，参与

土壤中有机质的分解、腐殖质的形成、土壤养分的转化循环

等，是土壤有机质和土壤养分碳、氮、磷、硫等转化和循环的

动力。

１．１　微生物生物量的概念与实践意义
土壤微生物的生物量（简称ＭＢ）是指土壤中活植物除外

体积小于５０００μｍ３的生物总量。土壤的微生物生物量可以
表征参与调控土壤中物质能量循环以及有机质转化所对应生

物量的数量。微生物生物量氮和碳具有转化迅速的特点，对

重金属污染反应敏感，是比较理想的评价重金属污染程度的

指标［９］。

１．２　土壤微生物量测定方法
土壤微生物生物量是一种在土壤有机质含量中最易变化

且摆动幅度最大的土壤生物学指标，其变化在某种程度上可

反映微生物肥力的变化、土壤污染的程度以及土壤耕作制度

等。近些年来，虽然一些学者对土壤微生物生物量的各种测

定方法进行了比较系统的研究比较，力求寻找一种快速、简

单、高效、准确、适应性强的微生物量测定方法，但至今未取得

比较明显的进展。目前，在该领域广泛应用的方法主要有三

氯甲烷熏蒸浸提法（ＦＥ）、三氯甲烷熏蒸培养法（ＦＩ）、基质诱
导呼吸法（ＳＩＲ）、精氨酸诱导氨化法和三磷酸腺苷（ＡＴＰ）法
等。试验中一般采用熏蒸浸提法测定土壤微生物生物量碳，

来表征土壤微生物生物量。

三氯甲烷熏蒸浸提法（ＦＥ）的原理是：用三氯甲烷熏蒸处
理土壤后，土壤中的微生物被杀死，其细胞内容物释放到土壤

中之后土壤中的可提取碳、氨基酸、氮、磷和硫等物质含量大

幅度提高，之后通过测定浸提液中碳含量便可得出土壤中微

生物的生物量。

三氯甲烷熏蒸培养法（ＦＩ）原理基于以下５个假设：（１）
假设被杀死的微生物生物量中的碳的分解速度比活体微生物

中碳分解速度快；（２）假设熏蒸灭菌处理很完全；（３）假设未
熏蒸灭菌的土壤，在培养过程中微生物死亡数量极小，可以忽

略不计；（４）假设所有土壤中被熏蒸杀死的微生物，在培养期
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间被分解的比例都一样，即所有的土壤可以共用相同的转换

系数Ｋｃ；（５）假设熏蒸灭菌处理不影响土壤物理和化学性质。
目前所用的方法是基于土壤经三氯甲烷熏蒸处理后，再进行

培养时有大量的ＣＯ２释放出来，所释放的ＣＯ２来源于被三氯
甲烷熏蒸杀死的微生物，空白对照为不熏蒸土壤在培养期间

所释放的ＣＯ２量，土壤微生物生物量碳为二者之间的差值。
该方法最大的困难是空白的选择，目前还没有统一的看法，而

且该方法不能用于含有大量易分解有机物的土壤，也不适用

于ｐＨ值＜４．５的酸性土壤，用于石灰性土壤和渍水土壤时也
要谨慎。

基质诱导呼吸法原理（ＳＩＲ）：该方法基于纯培养的理论，
研究发现，在土壤中葡萄糖投入量充足，使微生物生物量酶系

统达到饱和时，ＣＯ２的释放速率与微生物生物量呈线性相关。
根据该关系可以迅速测定土壤中微生物的生物量。

精氨酸诱导氨化法（ＡＩＡ）：精氨酸是２０种必需氨基酸之
一，微生物同化精氨酸的方法主要有精氨酸氨基转移途径、精

氨酸－尿酶或精氨酸酶 －尿素酰胺酶途径、１／４精氨酸脱羧
途径、精氨酸脱氨基途径。除了精氨酸氨基转移途径外，铵是

其他３个途径的最终产物。Ａｌｅｆ等发现，土壤中５０种微生物
能利用精氨酸作为其碳源和氮源，在一定条件下，土壤中微生

物生物量与精氨酸氨化速率呈正比例关系［１０－１１］。Ｈｕｎｄ等认
为，可以用精氨酸氨化速率作为有机污染对土壤微生物影响

的表征指标［１２］。

１．３　相关研究进展
大量研究结果表明，土壤中重金属的污染程度与土壤微

生物的生物量具有明显的相关性［１３］。有学者在研究水稻土

（铜锌冶炼厂附近）中微生物群落生物量与重金属复合污染

的关系时发现，重金属胁迫对土壤微生物生物量碳、氮的影响

与重金属含量具有显著负相关特征［１４］。赵祥伟等在浙江省

富阳市环山乡距离某冶炼厂小高炉分别为２０、４０、１００、２００ｍ
处采集农田土样，经研究发现，随着离冶炼厂小高炉距离越远

（即各重金属元素污染指数越小），土壤微生物量碳含量则呈

现上升的趋势，与距离高炉２０ｍ处相比，４０、１００、２００ｍ处的
土壤微生物量碳含量分别是 ２０ｍ处的 １．３０、２３７、２．７１
倍［１５］。滕应等研究发现，浙江铅锌银矿区土壤的微生物量与

可培养的细菌数量均显著降低［１６－１７］。杨元根等在英国阿波

丁市的土壤调查中发现，虽然由于人为活动的影响该市土壤

中重金属元素Ｃｕ、Ｐｂ、Ｚｎ、Ｎｉ已有显著积累并导致土壤微生
物生物量下降，但结果显示该市区土壤微生物生理活动和呼

吸强度明显高于相对应的农村土壤中相应的生物生理活动和

呼吸强度，微生物的这种抗逆性与重金属元素的有效态密切

相关，土壤微生物虽然为了维持其正常的生理活动须要消耗

更多的碳源，但对碳源的利用效率却明显降低［１８］。滕应等在

室内培养条件下对重金属复合污染红壤的微生物活性及群落

功能多样性进行研究，结果显示重金属复合污染对供试红壤

微生物生物活性及其群落功能多样性的影响表现为加和作

用、拮抗作用以及协同作用［１９］。

近期有研究表明，不同土壤微生物对同种重金属污染的

敏感性各不相同，同种重金属对不同土壤微生物种群数量的

影响也具有差异［２０］。吴春艳等研究发现，土壤微生物种群对

Ｃｕ２＋、Ｃｄ２＋的敏感度从强到弱依次为真菌 ＞放线菌 ＞细菌、

放线菌＞细菌＞真菌。但由于重金属与土壤微生物所处环境
的物理化学性质各不相同，Ｃｕ２＋对土壤微生物种群的影响存
在一定的差异［２１］。程东祥等研究发现，重金属对微生物群落

数量影响因化学形态、土壤理化性质以及微生物类型的不同

而有明显差异。例如，碳酸结合态 Ｐｂ含量与放线菌种群数
量，有机结合态Ｃｕ含量与细菌、放线菌和微生物总数，碳酸
盐结合态Ｚｎ含量与放线菌、微生物总数，铁锰氧化物结合态、
有机结合态Ｚｎ含量与细菌、放线菌和微生物总数，碳酸盐结
合态Ｎｉ与放线菌群落总量均呈显著正相关，而真菌与各化学
形态重金属含量却呈不显著相关［２２］。程东祥等还通过偏相

关分析方法进行研究，结果表明微生物与土壤重金属相关性

受土壤理化性质的明显影响，并且在特定情况下有必要排除

土壤理化性质影响［２２］。纪玉琨等发现，不同时期及土层深度

也会影响重金属污染效应［２３］。

２　重金属对土壤微生物群落结构的影响

２．１　微生物群落结构的概念及其对表征土壤状况的贡献
微生物群落结构是指群落内各种微生物在时间和空间上

的配置状况。良好的配置状况能提高群落的稳定性，使其良

性发展。由于重金属的介入，这种良性发展趋势就会被影响。

微生物群落结构的动态变化是最具潜力的敏感的生物指标，

它能及时预测土壤养分及土壤环境质量的变化［２４］。

２．２　有关微生物群落结构的研究方法与研究进展
近年来有关微生物群落结构的研究方法不断增加，尤其

是分子生物学方法的创新，主要是基于１６ＳｒＤＮＡ扩增后进
行电泳图谱分析方法应用最为广泛，其中比较精确的是随机

扩增多态性（ＲＡＰＤ）方法与 ＰＣＲ扩增变性梯度凝胶电泳
（ＰＣＲ－ＤＧＧＥ）技术。此外，更可对微生物群落结构从基因
水平上进行更全面的分析，再加上磷脂脂肪酸（ｐｈｏｓｐｈｏｌｉｐｉｄ
ｆａｔｔｙａｃｉｄ，ＰＬＦＡ）分析技术和碳素利用（ＢＩＯＬＯＧ）法等进行补
充，从不同角度更好地对重金属污染条件下的微生物群落结

构的变化进行较为深入的研究［２５］。

２．３　相关研究进展
王秀丽等采用ＢＩＯＬＯＧ生态盘测对微生物群落结构进行

研究，发现ＢＩＯＬＯＧ盘的颜色变化速率、总体的平均吸光度与
土壤的污染严重程度大体上呈负相关［１４］。磷脂脂肪酸分析

技术是一种不需要经过培养就能获得土壤中微生物信息的方

法，在一定程度上土壤中的 ＰＬＦＡ组成和含量的变化可以作
为反映土壤中微生物量和群落动态变化的指标。磷脂脂肪酸

存在于活细胞的细胞膜中，不同属的微生物通过不同生化途

径而形成不同的ＰＬＦＡｓ，对其进行提取，并依据其中的特征脂
肪酸指示微生物种类［９］。吴建军等应用磷脂脂肪酸分析技

术研究重金属复合污染与水稻土微生物生物量和群落结构的

相关性，结果表明土壤重金属污染程度与土壤微生物碳氮比

（Ｃ／Ｎ）呈负相关，与土壤中真菌相对含量呈正相关，与放线菌
与革兰氏阴性菌含量呈负相关趋势。说明重金属污染能改变

土壤微生物群落状态，使得土壤微生物生物量随着污染程度

的升高，向Ｃ／Ｎ的值低的微生物优势群落转化。同时，土壤
微生物的群落动态变化为真菌相对含量增加，放线菌与革兰

氏阴性菌含量减少，而细菌和革兰氏阳性菌的相对含量出现

较小幅度波动，变化不大［１７］。赵祥伟等利用变性梯度凝胶电
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泳技术分析土壤微生物群落的总 ＤＮＡ中１６ＳｒＤＮＡ，分析长
期受重金属复合污染的农田土壤的微生物群落遗传多样性变

化。变性梯度凝胶电泳结果显示，样品的图谱在条带数目和

位置上有一定的差异，但组成样品微生物群落的细菌种数与

重金属污染程度之间并没有负相关关系，表明土壤微生物群

落遗传多样性并不是简单地随着污染程度的变大而降低［１５］。

陈承利等结合ＢＩＯＬＯＧ和ＰＬＦＡ法进行研究，结果显示，微生
物群落代谢剖面（ＡＷＣＤ）及群落丰富度Ｓｈａｎｏｎ指数、均匀度
指数均显著低于无污染对照土壤，且随着 Ｃｄ、Ｐｂ污染程度变
大，革兰氏阳性菌与阴性菌脂肪酸比值上升，真菌和放线菌类

脂肪酸的相对含量增加［２６］。郭星亮等研究发现，轻度和中度

污染能提高微生物的丰富度、多样性及均匀度，而重度污染条

件下土壤微生物群落的丰富度多样性及均匀度降低，土壤微

生物群落优势度的指数最高，说明土壤微生物群落在重度污

染条件下有明显优势菌种出现［２７］，这与吴建军等有关优势菌

种的说法［１７］一致，为重金属胁迫机制，可为重金属的微生物

修复技术提供科学依据［１］。以上应用不同方法从不同的方

向初步证明了重金属污染导致群落结构变异性增大，而降低

了群落的稳定性。

值得指出的是，虽然这些方法在一定条件下能够对土壤

微生物群落变化进行测定，但仍存在一些不足。如 ＢＩＯＬＯＧ
生态盘仅对快速生长的一部分微生物鉴定效果明显，对生长

速度较缓的微生物鉴定并不理想；利用微孔中的碳源完全代

表生态系统中的实际碳源类型也存在一定弊端；而且由于

ＢＩＯＬＯＧ板内近中性的缓冲体系、高浓度的碳源以及使用生物
毒性的指示剂均可能影响试验结果［２８］。ＰＬＦＡ图谱从种的水
平上只能鉴定到属，并且土壤微生物生长发育及外界环境条

件变化（如ｐＨ值和温度等）对磷脂脂肪酸的组成和浓度也具
有一定的影响［８］。ＰＣＲ－ＤＧＧＥ法一般只能分离约５００ｂｐ的
ＤＮＡ片段，也存在分离片段较小的问题［２９］。因此，在研究中

应把多种技术方法综合应用，多方位考量，同时不断寻找更简

便快捷的技术方法，为研究工作的精确性提供保障。

３　重金属对土壤微生物生理生化作用的影响

重金属污染土壤后会对微生物生物量、群落结构、微生

物商（Ｃｍｉｃ／Ｃｏｒｇ）、ＣＯ２代谢商（ｑＣＯ２）、微生物基础呼吸、氮循
环、凋落物分解生理、生化参数产生影响。土壤微生物生理

生化作用在土壤生态系统的形成、功能演变过程中成为必

不可少的要素，这些参数的变化能够反映土壤质量的健康

状况［２５］。

３．１　土壤生理生化作用类型
土壤生理生化作用类型主要包括土壤基础呼吸作用、土

壤微生物商、土壤中有机氮素的矿化作用、固氮作用、硝化及

反硝化作用以及凋落物相关生化分解等。土壤基础呼吸作用

能反映土壤有机碳的矿化速率以及微生物的呼吸活性，是研

究土壤重金属污染对微生物影响用得较多的微生物参数之

一。土壤微生物商可作为评价重金属污染对土壤生态系统功

能和土壤质量影响的重要指标。土壤中有机氮素的矿化作

用、固氮作用、硝化及反硝化作用ｑＣＯ２用来表征单位生物量的
微生物在单位时间里的呼吸作用［２６］。凋落物的分解是一个

复杂的生理生化过程，涉及多种微生物与生理生化反应，因此

其动态可直接反映土壤微生物的生理生化状态。

３．２　相关研究进展
有研究表明，土壤被重金属元素污染后，土壤微生物呼吸

速率发生变化（降低或增加），ｑＣＯ２则明显升高，而 Ｃｍｉｃ／Ｃｏｒｇ的
值降低［３０－３１］。因为在一般情况下，土壤重金属污染程度低时

对ＣＯ２的释放具有促进作用，但高浓度重金属污染土壤对
ＣＯ２的释放不利，土壤微生物呼吸速率则会显著下降

［３２］。

Ｃｍｉｃ／Ｃｏｒｇ的值变化可能是由于其数值大小不仅与土壤微生物
生物量有关，还同时受土壤质地、矿物组成、变化及环境胁迫

（如土壤污染等）等环境因素的干扰［２０］。ｑＣＯ２增加可能由于在
土壤受重金属污染的情况下，当微生物量降低时，微生物群落

需要更多的能量来维持自身生存，从而使微生物的代谢特性

发生不同程度的变化，更多的 ＣＯ２被释放，导致土壤基础呼
吸和微生物代谢熵加剧［３３］。陈朝琼等针对矿渣场进行研究，

结果表明，与对照土壤相比，土壤微生物呼吸速率减弱，

Ｃｍｉｃ／Ｃｏｒｇ的值下降，ｑＣＯ２明显升高
［３４］，这与龙健等的研究结

论［３５］一致。而荆延德等通过盆栽试验对水稻土的黄红壤和

小粉壤研究有不同的发现，随着处理浓度的增加，２种土壤的
呼吸作用强度均先缓慢上升而后下降，且各处理浓度的呼吸

作用强度均高于对照。黄红壤的ｑＣＯ２随处理浓度的增加而增
加，小粉壤变化规律则不明显。２种土壤的微生物商均表现
为低浓度时上升，高浓度时下降，当达到一定浓度后再次反弹

上升［２０］。曾路生等得出微生物呼吸强度随重金属浓度增加

提高的结论［３６－３７］。

重金属污染对土壤中固氮作用、有机氮素的矿化作用、硝

化及反硝化作用均产生影响。龙健等发现，重金属污染土壤

中由于参与含氮有机物转化的酶活性减弱而影响氮营养循

环［３５］。陈朝琼等的研究结果也证明，土壤酶活性的减弱导致

矿渣场土壤碳素、氮素、磷素营养的循环和周转率的降低［３４］。

Ｂｒｏｏｋｅｓ等在针对施用污泥的土壤中固氮菌固氮作用的研究
中发现，在土壤重金属污染程度很低的条件下，土壤中固氮菌

的固氮强度下降了５０％，且高浓度重金属污染土壤中微生物
的固氮量是低浓度污染土壤的０．１倍［３８］。Ｗｉｌｋｅ在研究１２
种污染物对氮素转化的长期影响时发现，除硒和锡外，其他

（砷、铍、溴、镉、铬、弗、铅、汞、硒、锡、钒和镍）污染物均能抑

制氮的矿化作用［３９］。

凋落物分解速度减慢可以作为土壤微生物活性下降的表

征指标［２７］。王建坤等发现，土壤的重金属含量与纤维素分解

强度表现出负相关，与非矿区土壤相比，矿区土壤纤维素分解

强度下降３４．３９％～７８．５７％［３７］。Ｙａｏ等对加拿大Ｓｕｄｂｕｒｙ冶
炼厂（排放的废气中主要含镍和铜）附近８ｋｍ的范围内进行
研究，结果显示，被调查的３种树木的凋落叶在８５１ｄ内分解
率是对照地区的７９％～８３％［４０］。

此外，重金属污染还会影响土壤微生物群落利用碳源底

物的能力。滕应等发现，铅锌银尾矿区重金属复合污染会导

致土壤微生物群落利用有关碳源底物的能力下降［１６］。龙健

等发现，铜矿废弃矿区土壤微生物群落利用碳源的能力均受

抑制［３５］。郭星亮等在铜川煤矿区研究土壤微生物群落代谢

和酶活性受当地重金属污染的影响时发现，轻度、中度污染会

激活土壤微生物群落对碳源的利用；而在重度污染的情况下，

土壤微生物群落对碳源的利用表现出抑制效应的增强［２７］。
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４　重金属对土壤酶活性的影响

４．１　土壤酶的概念及其与重金属的相关性
土壤酶是土壤中一类具有高度催化作用的蛋白质［４１］，主

要参与土壤中各种生物的化学过程，其活性是反映土壤中生

化反应状态的指标［４２］。大量研究表明，重金属对土壤酶活性

的影响很大并且因重金属种类、浓度以及土壤理化性质、土壤

酶的种类而不同，不同污染元素之间还存在拮抗作用或协同

作用［１］。

４．２　土壤酶种类
目前发现的土壤酶大概有５０～６０种，研究较多的有氧化

还原酶、水解酶、转移酶和裂解酶。其中，氧化还原酶包括脱

氢酶、葡萄糖氧化酶、醛氧化酶、脲酸氧化酶、联苯氧化酶等，

具有氧化脱氢等作用；水解酶包括羧基酯酶、芳基酯酶、酯酶、

磷酸酯酶、核苷酸酶等，具有水解酸酯等功能；转移酶包括葡

聚糖蔗糖酶、果聚糖蔗糖酶、氨基转移酶等，具有转移糖基或

氨基作用；裂解酶包括天冬氨酸脱羧酶、谷氨酸脱羧酶、芳香

族氨基酸脱羧酶等，具有裂解氨基酸作用。

４．３　常用研究方法
目前用来揭示重金属污染与酶活性关系的研究方法大多

数采用多元回归分析法［４３－４４］。

４．４　相关研究进展
４．４．１　土壤中不同程度重金属污染对土壤酶活性的影响　
重金属对土壤酶活性的影响很大程度上受污染程度的影响，

一般表现为随重金属处理浓度的增加，土壤酶活性逐渐增强，

但到一定浓度时又逐渐减弱，其拐点浓度随土壤类型及土壤

酶种类以及污染元素的不同而不同［４２］。如荆延德等通过盆

栽试验研究２种水稻土中不同汞处理的微生物学和酶学效应
时发现，小粉土中使脲酶、酸性磷酸酶及脱氢酶活性发生变化

的拐点浓度分别是 ０．５、０．５、２．０ｍｇ／ｋｇ，而黄红壤则均为
１ｍｇ／ｋｇ［２０］。沈桂琴等研究发现，土壤转化酶、碱性磷酸酶、
脲酶和蛋白酶的活性明显受土壤中重金属污染物 Ｈｇ、Ｃｄ、Ｐｂ
的抑制，而以上４种酶的活性可被 Ｃｒ激活，其中脲酶的反应
最敏感，其最终结果表明，Ｈｇ、Ｃｄ、Ｐｂ等３种重金属的临界质
量分数分别为１１５、３１０、５００ｍｇ／ｋｇ［４５］。郭星亮等研究发现，
土壤重金属污染程度与土壤中脲酶、蛋白酶、碱性磷酸酶以及

过氧化氢酶活性均呈负相关。蔗糖酶和纤维素酶可被中等污

染程度以下的污染重金属激活，土壤中的土壤蔗糖酶和纤维

素酶活性被污染物抑制［２７］。林匡飞等发现，土壤中锗的含量

在２～２００ｍｇ／ｋｇ之间时对脲酶的抑制作用较强，对脱氢酶、
转化酶活性、碱性磷酸酶的抑制作用不明显，对土壤中过氧化

氢酶和脲酶活性有明显的抑制作用［４６］。

４．４．２　重金属复合污染对土壤酶活性的影响　由于重金属
对土壤污染往往具有复合性，对土壤中酶的影响更复杂，并非

简单的相加，而是通过交互作用表现出协同、拮抗或屏蔽等作

用［４３，４７－４８］。杨志新等的研究结果显示，Ｃｄ、Ｚｎ、Ｐｂ共存时对
过氧化氢酶表现出一定的拮抗作用或屏蔽作用，对脲酶的影

响表现出协同抑制负效应的特征，对转化酶和碱性磷酸酶的

影响主要随Ｃｄ浓度的增加而降低［４４］。李江遐等在研究陵尾

矿重金属污染情况时发现，当地重金属复合污染抑制对土壤

酶活性的效应从强到弱依次为Ｍｎ＞Ｐｂ＞Ｃｕ＞Ｚｎ［４９］。林立金

等曾针对锌铬复合污染对水稻不同生育期土壤酶活性的影响

进行研究，结果表明，在水稻分蘖期，土壤中脲酶、转化酶的活

性与土壤中锌铬浓度的变化呈负相关，但在孕穗期及灌浆结

实期则呈显著的正相关［５０］。荆延德等也证明，在水稻土中土

壤酶活性对汞胁迫的敏感程度从强到弱依次为脲酶 ＞脱氢
酶＞酸性磷酸酶［２０］。

４．４．３　土壤理化性质与重金属共同作用对重金属污染的影
响　在自然状态下，土壤理化性质与重金属共同影响重金属
污染对土壤酶活性的干扰作用，因此不同种类的土壤酶对重

金属的敏感性受土壤理化性质明显影响。和文祥对陕西西安

的污灌区和杨凌清灌区不同理化性质土样中的５６种酶的活
性进行研究，结果表明，各种酶活性随着样地与土壤理化性质

的不同而显现出明显的差异［５１］。

４．４．４　其他研究结论　李德生等研究发现，Ｃｕ不会影响脱
氢酶活性，脱氢酶不能表征土壤 Ｃｕ污染的程度［５２］。刘霞等

证明，在潮土中Ｈ２Ｏ２酶、转化酶活性受残留态和碳酸结合态
Ｃｄ的重要影响，交换态 Ｐｂ对脲酶活性、铁锰氧化物结合态
Ｐｂ对碱性磷酸酶活性显著负相关［５３］。

５　存在问题

随着近年来针对土壤重金属污染问题的研究不断加深，

作为土壤生态系统重要组成部分的土壤微生物对环境污染的

敏感性已被广泛认知，并且多种方法的应用和改进也不断推

动着研究的发展，研究已经取得许多成果，但同时由于微生物

种类的多样性及其参与过程的复杂性，关于重金属污染对土

壤微生物以及土壤酶活性的影响、土壤重金属污染的相关机

理等的研究仍存在以下３个方面的问题：（１）实验室培养试
验无法严格地模拟自然状态的重金属污染过程，造成两者出

现质的差异。由于在实验室中对土壤中微生物进行培养试验

时是一次性大量加入重金属，因此会产生短期触杀效应，由此

可造成试验结果与自然状态相关数据的巨大差异［５４］。（２）土
壤重金属污染效应除受重金属元素本身特征影响外，土壤植

物根际效应、土壤类型、气候等也会对其产生干扰，而对这方

面的研究还较少，同时需要寻求更加便捷、准确的试验技术方

法进行深入研究［５５－５６］。（３）因为土壤重金属污染是一个复
杂的过程，在进行土壤环境评价监测时不应仅采用单一的生

物学指标评价土壤的污染程度，应结合传统的生物学指标和

微生物群落结构的评价，把微生物的这些参数联系起来（如

微生物生物量和土壤有机质之间的关系或微生物生物量与基

础呼吸的比率等），建立完善的土壤微生物指示重金属污染

状况评估体系。

６　展望

为了更全面、更系统地认识和应用重金属污染对土壤微

生物的影响，还需要进一步从以下３个方面开展研究工作：
（１）全方位普及分子手段的应用。目前对土壤微生物的研究
多集中于生态特征层面，需要更深入地结合分子手段对土壤

微生物种群之间的关系，以及土壤微生物维持和稳定生态系

统的机理进行研究。（２）应以土壤微生物量为基础的动力学
过程、土壤微生物相互作用介导的有机质降解过程、微生物与

矿物的相互作用、土壤－植物根系 －微生物之间的相互作用
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为主要研究对象，进一步揭示相关作用的机制。（３）深入探
讨微生物过程与环境污染修复之间的关系，完善土壤环境质

量指标体系，为进一步治理土壤重金属污染以及被重金属污

染的土壤生态系统的修复提供理论依据。
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砷）的探讨［Ｊ］．应用生态学报，１９９１，２（４）：３４４－３４９．

［３］王凯荣．我国农田镉污染现状及其治理利用对策［Ｊ］．农业环境
保护，１９９７，１６（６）：３５－３９．

［４］李　芳，钱秋芳．土壤重金属污染研究进展［Ｊ］．安徽农学通报，
２０１１，１７（１０）：８０－８２，２０２．

［５］谭　剑，范春生，张丽娜．土壤“中毒”：重金属污染进入“集中多
发期”［Ｎ］．经济参考报，２０１１－１０－１４（５）．

［６］赵艳红．土壤重金属污染的生物修复技术研究进展［Ｊ］．吉林农
业，２０１２，６（３）：２２５－２２６．

［７］李瑞美，何炎森．重金属污染与土壤微生物研究概况［Ｊ］．福建
热作科技，２００３，２８（４）：４１－４３．

［８］张　妍，崔骁勇，罗　维．重金属污染对土壤微生物生态功能的
影响［Ｊ］．生态毒理学报，２０１０，５（３）：３０５－３１３．

［９］蒋先军，骆永明，赵其国．重金属污染土壤的微生物学评价［Ｊ］．
土壤，２０００，３２（３）：１３０－１３４．

［１０］ＡｌｅｆＫ，ＫｌｅｉｎｅｒＤ．Ａｒｇｉｎｉｎｅａｍｍｏｎｉｆｉｃａｔｉｏｎ，ａｓｉｍｐｌｅｍｅｔｈｏｄｔｏｅｓｔｉ
ｍａｔｅｍｉｃｒｏｂｉａｌａｃｔｉｖｉｔｙｐｏｔｅｎｔｉａｌｉｎｓｏｉｌ［Ｊ］．ＳｏｉｌＢｉｏｌｏｇｙａｎｄＢｉｏ
ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，１９８６，１８（２）：２３３－２３５．

［１１］ＡｌｅｆＫ，ＫｌｅｉｎｅｒＤ．Ａｐｐｌｉｃａｂｉｌｉｔｙｏｆａｒｇｉｎｉｎｅａｍｍｏｎｉｆｉｃａｔｉｏｎａｓａｎ
ｉｎｄｉｃａｔｏｒｏｆｍｉｃｒｏｂｉａｌａｃｔｉｖｉｔｙｉｎｄｉｆｆｅｒｅｎｔｓｏｉｌｓ［Ｊ］．Ｂｉｏｌｏｇｙａｎｄ
ＦｅｒｔｉｌｉｔｙｏｆＳｏｉｌｓ，１９８７，５（２）：１４８－１５１．

［１２］ＨｕｎｄＫ，ＺｅｌｌｅｓＬ，ＳｃｈｅｕｎｅｒｔＩ，ｅｔａｌ．Ａｃｒｉｔｉｃａｌｅｓｔｉｍａｔｉｏｎｏｆｍｅｔｈｏｄｓ
ｆｏｒｍｅａｓｕｒｉｎｇｓｉｄｅｅｆｆｅｃｔｓｏｆｃｈｅｍｉｃａｌｓｏｎｍｉｃｒｏ－ｏｒｇａｎｉｓｍｓｉｎｓｏｉｌ
［Ｊ］．Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅ，１９８８，１７（６）：１１８３－１１８８．

［１３］李小林，颜　森，张小平，等．铅锌矿区重金属污染对微生物数
量及放线菌群落结构的影响［Ｊ］．农业环境科学学报，２０１１，３０
（３）：４６８－４７５．

［１４］王秀丽，徐建民，姚槐应，等．重金属铜、锌、镉、铅复合污染对土
壤环境微生物群落的影响［Ｊ］．环境科学学报，２００３，２３（１）：
２２－２７．　

［１５］赵祥伟，骆永明，滕　应，等．重金属复合污染农田土壤的微生
物群落遗传多样性研究［Ｊ］．环境科学学报，２００５，２５（２）：
１８６－１９１．　

［１６］滕　应，黄昌勇，骆永明，等．铅锌银尾矿区土壤微生物活性及
其群落功能多样性研究［Ｊ］．土壤学报，２００４，４１（１）：１１３－１１９．

［１７］吴建军，蒋艳梅，吴愉萍，等．重金属复合污染对水稻土微生物
生物量和群落结构的影响［Ｊ］．土壤学报，２００８，４５（６）：
１１０２－１１０９．　

［１８］杨元根，ＰａｔｅｒｓｏｌｎＥ，ＣａｍｐｂｅｌｌＣ．城市土壤中重金属元素的积累
及其微生物效应［Ｊ］．环境科学，２００１，２２（３）：４４－４８．

［１９］滕　应，黄昌勇，骆永明，等．重金属复合污染下红壤微生物活
性及其群落结构的变化［Ｊ］．土壤学报，２００５，４２（５）：８１９－８２８．

［２０］荆延德，何振立，杨肖娥．汞污染对水稻土微生物和酶活性的影
响［Ｊ］．应用生态学报，２００９，２０（１）：２１８－２２２．

［２１］吴春艳，陈　义，闵　航，等．Ｃｄ２＋和 Ｃｕ２＋对水稻土微生物及酶

活性的影响［Ｊ］．浙江农业科学，２００６（３）：３０３－３０７．
［２２］程东祥，张玉川，马小凡，等．长春市土壤重金属化学形态与土

壤微生物群落结构的关系［Ｊ］．生态环境学报，２００９，１８（４）：
１２７９－１２８５．

［２３］纪玉琨，李广贺，万金颖．污灌区土壤重金属对土壤微生物影响
的研究［Ｊ］．农业环境科学学报，２００６，２５（增刊１）：１１８－１２０．

［２４］孙　波，赵其国，张桃林，等．土壤质量与持续环境 Ⅲ．土壤质
量评价的生物学指标［Ｊ］．土壤，１９９７，２９（５）：２２５－２３４．

［２５］张永利，戴九兰，王仁卿，等．土壤重金属污染的微生物生态效
应研究进展［Ｊ］．生态科学，２００７，２６（２）：１８６－１９０．

［２６］陈承利，廖　敏，曾路生．污染土壤微生物群落结构多样性及功
能多样性测定方法［Ｊ］．生态学报，２００６，２６（１０）：３４０４－３４１２．

［２７］郭星亮，谷　洁，陈智学，等．铜川煤矿区重金属污染对土壤微
生物群落代谢和酶活性的影响［Ｊ］．应用生态学报，２０１２，２３
（３）：７９８－８０６．

［２８］滕　应，骆永明，李振高．污染土壤的微生物多样性研究［Ｊ］．
土壤学报，２００６，４３（６）：１０１８－１０２６．

［２９］马悦欣，ＨｏｌｍｓｔｒｏｍＣ，ＪｅｒｅｍｙＷ，等．变性梯度凝胶电泳（ＤＧＧＥ）
在微生物生态学中的应用［Ｊ］．生态学报，２００３，２３（８）：
１５６１－１５６９．　

［３０］王发园．土壤重金属污染对微生物多样性的影响［Ｊ］．安徽农
业科学，２００８，３６（１８）：７８２７－７８２８，７８６１．

［３１］陈芝兰，张涪平，王忠红，等．西藏当雄拉屋矿区污染土壤微生
物及其活性研究［Ｊ］．生态环境学报，２０１０，１９（８）：１９１２－１９１７．

［３２］高焕梅，孙　燕，和林涛．重金属污染对土壤微生物种群数量及
活性的影响［Ｊ］．江西农业学报，２００７，１９（８）：８３－８５．

［３３］王　嘉，王仁卿，郭卫华．重金属对土壤微生物影响的研究进展
［Ｊ］．山东农业科学，２００６，１２（１）：１０１－１０５．

［３４］陈朝琼，严　平，魏　敏，等．攀枝花矿渣场重金属污染对土壤
微生物学指标的影响［Ｊ］．安徽农业科学，２００７，３５（１８）：
５５０４－５５０６．　

［３５］龙　健，黄昌勇，滕　应，等．矿区重金属污染对土壤环境质量
微生物学指标的影响［Ｊ］．农业环境科学学报，２００３，２２（１）：
６０－６３．　

［３６］曾路生，廖　敏，黄昌勇，等．镉污染对水稻土微生物量、酶活性
及水稻生理指标的影响［Ｊ］．应用生态学报，２００５，１６（１１）：
２１６２－２１６７．　

［３７］王建坤，张小平，周　薇．铅锌矿区土壤微生物区系及酶活性调
查［Ｊ］．环境监测管理与技术，２００９，２１（４）：２３－２７．

［３８］ＢｒｏｏｋｅｓＰＣ，ＭｃＧｒａｔｈＳＰ．Ｅｆｆｅｃｔｏｆｍｅｔａｌｔｏｘｉｃｉｔｙｏｎｔｈｅｓｉｚｅｏｆｔｈｅ
ｓｏｉｌｍｉｃｒｏｂｉａｌｂｉｏｍａｓｓ［Ｊ］．ＪｏｕｒｎａｌｏｆＳｏｉｌＳｃｉｅｎｃｅ，１９８４，３５（２）：
３４１－３４６．

［３９］ＷｉｌｋｅＢＭ．Ｌｏｎｇ－ｔｅｒｍｅｆｆｅｃｔｓｏｆｄｉｆｆｅｒｅｎｔｉｎｏｒｇａｎｉｃｐｏｌｌｕｔａｎｔｓｏｎ
ｎｉｔｒｏｇｅｎｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎｓｉｎａｓａｎｄｙｃａｍｂｉｓｏｌ［Ｊ］．Ｂｉｏｌｏｇｙａｎｄ
ＦｅｒｔｉｌｉｔｙｏｆＳｏｉｌｓ，１９８９，７（３）：２５４－２５８．

［４０］ＹａｏＨＹ，ＸｕＪＭ，ＨｕａｎｇＣＹ．Ｓｕｂｓｔｒａｔｅｕｔｉｌｉｚａｔｉｏｎｐａｔｔｅｒｎ，ｂｉｏｍａｓｓ
ａｎｄａｃｔｉｖｉｔｙｏｆｍｉｃｒｏｂｉａｌｃｏｍｍｕｎｉｔｉｅｓｉｎａｓｅｑｕｅｎｃｅｏｆｈｅａｖｙｍｅｔａｌ－
ｐｏｌｌｕｔｅｄｐａｄｄｙｓｏｉｌｓ［Ｊ］．Ｇｅｏｄｅｒｍａ，２００３，１１５（１／２）：１３９－１４８．

［４１］周礼恺．土壤酶学［Ｍ］．北京：科学出版社，１９８７．
［４２］罗　虹，刘　鹏，宋小敏．重金属镉、铜、镍复合污染对土壤酶活

性的影响［Ｊ］．水土保持学报，２００６，２０（２）：９４－９６，１２１．
［４３］李廷强，朱　恩，杨肖娥，等．超积累植物东南景天根际土壤酶

活性研究［Ｊ］．水土保持学报，２００７，２１（３）：１１２－１１７．
［４４］杨志新，刘树庆．重金属Ｃｄ、Ｚｎ、Ｐｂ复合污染对土壤酶活性的影

响［Ｊ］．环境科学学报，２００１，２３（１）：６０－６３．
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［４５］沈桂琴，廖瑞章．重金属、非金属、矿物油对土壤酶活性的影响

［Ｊ］．农业环境科学学报，１９８７，６（３）：２４－２７．
［４６］林匡飞，徐小清，郑　利，等．土壤锗污染对土壤酶活性的生态

毒理效应［Ｊ］．土壤学报，２００５，４２（１）：１０６－１１０．
［４７］杨志新，刘树庆．Ｃｄ、Ｚｎ、Ｐｂ单因素及复合污染对土壤酶活性的

影响［Ｊ］．土壤与环境，２０００，９（１）：１５－１８．
［４８］杭小帅，王火焰，周健民，等．电镀厂附近土壤重金属污染特征

及其对微生物与酶活性的影响［Ｊ］．农业环境科学学报，２０１０，
２９（１１）：２１３３－２１３８．

［４９］李江遐，张　军，谷勋刚，等．尾矿区土壤重金属污染对土壤酶
活性的影响［Ｊ］．土壤通报，２０１０，４１（６）：１４７６－１４７８．

［５０］林立金，朱雪梅，邵继荣，等．锌铬复合污染对水稻不同生育期
土壤酶活性的影响［Ｊ］．核农学报，２００７，２１（６）：６２３－６２９．

［５１］和文祥，陈会明，冯贵颖，等．汞铬砷元素污染土壤的酶监测研

究［Ｊ］．环境科学学报，２０００，２０（３）：３３８－３４３．

［５２］李德生，孟　丽，李海茹．重金属污染对土壤酶活性的影响研究

进展［Ｊ］．天津理工大学学报，２０１３，２９（２）：６０－６４．

［５３］刘　霞，刘树庆，唐兆宏．潮土和潮褐土中重金属形态与土壤酶

活性的关系［Ｊ］．土壤学报，２００３，４０（４）：５８１－５８７．

［５４］俞　慎，何振立，黄昌勇．重金属胁迫下土壤微生物和微生物过

程研究进展［Ｊ］．应用生态学报，２００３，１４（４）：６１８－６２２．

［５５］牟新利，郭　佳，刘少达，等．三峡库区农林土壤重金属形态分

布于污染评价［Ｊ］．江苏农业科学，２０１３，４１（９）：３１４－３１７．

［５６］龚　平，孙铁珩，李培军．重金属对土壤微生物的生态效应［Ｊ］．

应用生态学报，１９９７，８（２）：２１８－２２４．

梁利国，陈　凯，谢　骏．Ｔｏｌｌ样受体及其对水生动物疾病调控作用的研究进展［Ｊ］．江苏农业科学，２０１５，４３（５）：１２－１５．
ｄｏｉ：１０．１５８８９／ｊ．ｉｓｓｎ．１００２－１３０２．２０１５．０５．００４

Ｔｏｌｌ样受体及其对水生动物疾病调控作用的研究进展
梁利国１，陈　凯１，２，谢　骏１

（１．中国水产科学研究院淡水渔业研究中心／农业部淡水渔业和种质资源利用重点实验室，江苏无锡 ２１４０８１；
２．上海海洋大学水产与生命学院，上海２０１３０６）

　　摘要：Ｔｏｌｌ样受体（Ｔｏｌｌ－ｌｉｋｅｒｅｃｅｐｔｏｒｓ，ＴＬＲｓ）是近年来倍受关注的一类模式识别受体（ｐａｔｔｅｒｎｒｅｃｏｇｎｉｔｉｏｎｒｅｃｅｐｔｏｒｓ，
ＰＲＲｓ），在病原识别、介导机体免疫反应中发挥着重要作用。本研究对Ｔｏｌｌ样受体的发现、种类、结构、分布、配体及其
信号转导途径与功能、在水生动物疾病调控中的作用进行了概述，以期进一步了解ＴＬＲｓ在水生动物疾病中所起的关
键作用。
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　　宿主对病原体的防御反应主要依靠免疫系统。免疫系统
分为先天性免疫和获得性免疫２种，其中获得性免疫以 Ｔ细
胞和Ｂ细胞为媒介且仅存在于哺乳动物体内，而先天性免疫
在无脊椎动物到脊椎动物体内普遍存在［１］。Ｔｏｌｌ样受体是一
种广泛存在于哺乳动物、昆虫及植物体内的天然免疫分子，属

于高度保守的蛋白家族成员，最早于１９８８年在果蝇体内发
现。后期研究显示，该受体在病原微生物识别、机体免疫等方

面具有重要意义［２］。

１　ＴＬＲｓ的种类、结构及分布

迄今为止，果蝇体内的 ＴＬＲｓ在先天免疫中的作用被广
泛探讨，９种 ＴＬＲｓ先后被发现于果蝇体内并进行了后续研
究。之后又在人体、小鼠及真菌中克隆出１０种 ＴＬＲｓ的同源

序列。所有的ＴＬＲｓ蛋白都属于Ⅰ型横跨膜蛋白，具有相同
的结构特征，由胞外区、跨膜段和胞内区３部分组成。胞外区
富含亮氨酸重复序列（ｌｅｕｃｉｎ－ｒｉｃｈｒｅｐｅａｔｓ，ＬＲＲ）并有１个富
含半胱氨酸的区域。胞内有１个被称为 Ｔｏｌｌ／ＩＬ－１（Ｔｏｌｌ／ｉｎ
ｔｅｒｌｅｕｋｉｎ－１，ＴＩＲ）的高度保守区域［３］。

２０００年，鱼类首个 ＴＬＲ超家族成员分离出来。其后，
ＴＬＲｓ陆续从河豚［４］、斑马鱼［３］和牙鲆［５］中分离出来，并证实

鱼类不仅具有哺乳类所有ＴＬＲ种类的同源基因，还具有几个
在哺乳类尚未发现的 ＴＬＲ种类［６］。学者们在河豚基因组的

研究中，通过与人类相关基因的对比，并未发现人类 ＴＬＲ４的
同源序列，这意味着河豚可能缺少 ＴＬＲ４基因［４］；而在随后关

于斑马鱼的研究中发现，其 ＴＬＲ４分子有 ２个亚型，这说明
ＴＬＲ４分子的缺失并非存在于鱼类的普遍现象［７］。

ＴＬＲｓ在淋巴组织和非淋巴组织均有表达，但 ＴＬＲｓ在不
同的组织和细胞表达量有所不同。泛生型主要是ＴＬＲ１，广泛
分布于多核细胞、单核细胞、巨噬细胞、淋巴细胞、内皮细胞、

ＮＫ细胞、成纤维细胞及树突状细胞等多种细胞表面。局限
型包括ＴＬＲ２、ＴＬＲ４和ＴＬＲ５，主要分布于髓系单核细胞，其中
外周血白细胞的表达最为丰富。特异型即ＴＬＲ３，仅存在于树
突状细胞表面［８］。
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