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摘  要 : 探究睾丸酮丛毛单胞菌  (Comamonas testosteroni，C.t) 联合羊草修复多环芳烃  (Polycyclic aromatic 

hydrocarbons，PAHs) 污染土壤过程中，羊草根际土 PAHs 降解及根际微生物的变化。用气相色谱-质谱法 (GC-MS)

检测 C.t 联合羊草时根际 PAHs 的降解，通过高通量测序技术测定羊草根际土壤细菌群落及多样性，采用冗余分

析及网络分析评价 PAHs 降解与细菌群落组分之间的相关性，用 PICRUSt 软件预测 PAHs 降解潜力。结果表明，

·微生物组测序与分析专题·
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C.t 的接入在修复后期 (60–120 d) 促进 PAHs 降解，使羊草根际细菌丰富度、多样性以及细菌与 PAHs 的相关性

发生改变，并且提高了羊草根际 PAHs 的降解潜力。C.t 主要通过影响变形菌门属水平中鞘氨醇单胞菌

(Sphingomonas)、MND1 和 Nordella，放线菌门属水平上红色杆菌 (Rubrobacter) 和 Gaiella，酸杆菌门属水平中

RB41 以及拟杆菌门中黄杆菌 (Flavobacterium)，从而加快羊草根际土中萘 (Nap)、菲 (Phe)、苯并芘 (BaP) 3 种

PAHs 的降解。研究以期为 C.t 联合植物降解土壤 PAHs 污染提供理论依据，为微生物联合植物修复土壤 PAHs 提

供新的微生物选择。 

关键词: 睾丸酮丛毛单胞菌，羊草，多环芳烃，细菌群落结构，根际土壤  

Effects of Comamonas testosteroni on PAHs degradation and 
bacterial community structure in Leymus chinensis 
rhizosphere soil 

Qiao Wang, Rui Zheng, Xueting Sun, Ziwei Jiang, Fanghui Yang, Qian Lu, and Jizhe Cui 

College of Life Science and Technology, Harbin Normal University, Harbin 150025, Heilongjiang, China 

Abstract:  To investigate the degradation of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and the changes of rhizosphere 

microorganisms in the rhizosphere soil of Leymus chinensis during the remediation of PAHs contaminated soil by 

Comamonas testosteroni (C.t)-assisted Leymus chinensis, we evaluated the removal of PAHs in the rhizosphere of 

Leymus chinensis using gas chromatography-mass spectrometry (GC-MS), analyzed the bacterial community and the 

diversity in Leymus chinensis rhizosphere soil by high-throughput sequencing technology, characterized the correlation 

among PAHs degradation and bacterial community components performing redundancy analysis (RDA) and network 

analysis, and predicted PAHs degradation potential via PICRUSt software in this paper. The degradation of PAHs in the 

rhizosphere of Leymus chinensis was promoted, the abundance and diversity of bacteria and the correlation among 

bacteria and PAHs were changed, and the degradation potential of PAHs in Leymus chinensis rhizosphere soil was 

enhanced in the later stage of phytoremediation (60–120 d) due to the incorporation of C.t. The accelerated degradation 

of three PAHs (Nap, Phe, BaP) was accompanied by the differ abundance and correlation of Proteobacteria 

(Sphingomonas, MND1, Nordella), Actinomycetes (Rubrobacter, Gaiella), Acidobacteria (RB41) and Bacteroides 

(Flavobacterium) affected by C.t. The results provide new insight into the microorganism choices for microbial assisted 

plant remediation of soil PAHs and the mechanisms of enhanced PAHs degradation via the combination of Comamonas 

testosteroni engineering bacteria and plants. 

Keywords:  Comamonas testosteroni, Leymus chinensis, polycyclic aromatic hydrocarbons, bacterial community structure, 

rhizosphere soil 

多环芳烃 (Polycyclic aromatic hydrocarbons，

PAHs) 是一类具有两个或多个苯环结构化合物

的总称，因其“三致”特性，严重危害人类及生态

系统的安全，并且因其溶解度低、难降解、易吸

附于固体颗粒等特点，而被归类为持久性有机污

染物 [1]，我国已将其列为优先控制的污染物之  

一[2]。由于近年来人们对能源物质的大量使用，

导致土壤中 PAHs 的污染日趋严重[3]。尤其是我国

东北地区土壤中 PAHs 的含量高达 1 467 μg/kg，

已达到严重污染程度[3-5]，因此土壤中 PAHs 的修

复极为必要。 

生物修复是如今修复 PAHs 污染土壤的重要

手段。微生物降解是去除环境中 PAHs 的主要途

径，目前从不同环境中已分离鉴定了许多属于不
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同菌属的 PAHs 降解菌，但不同微生物对不同

PAHs 的降解能力存在着很大差别[6]。丛毛单胞菌

属 Comamonas 对一些难以被降解的多环芳烃、杂

环芳烃以及取代芳烃等污染物都有较好的降解效

果，是现在发现的 PAHs 降解菌种类最多、降解范

围最广的菌属[7-10]。在我们前期的研究中，发现睾

丸酮丛毛单胞菌 (Comamonas testosteroni，C.t) 具

有高效降解萘和菲的能力，显著降低菲对拟南芥

毒害的作用，说明其具有用于实际环境修复污染

的能力[11]，但目前尚未发现用 C.t 联合植物修复

PAHs 污染土壤的研究。 

植物修复是一种生态友好型的原位修复技 

术[12-13]。但在 PAHs 污染土壤修复时选用的修复

植物较为单一[14]。羊草 Leymus chinensis 为禾本

科赖草属多年生优质牧草，主要分布于我国内蒙

古自治区、东北三省、河北省等地，是欧亚大陆

草原区东部草甸草原及干旱草原上的重要建群

种。研究表明羊草能在含有 PAHs 环境中生长并对

PAHs 具有吸附作用，然而对于羊草降解土壤 PAHs

的机制研究较少[15-17]。由于土壤中 PAHs 的低生物

有效性和缺乏 PAHs 降解菌等因素的限制，单纯的

植物修复对 PAHs 污染土壤的修复效率难以一步

到位[18-19]。在植物修复的同时，向土壤中接种 PAHs 

专性降解菌可有效提高植物修复效率[20-24]。 

根际是植物与土壤微生物相互作用的区域，

也是植物修复时土壤中 PAHs 降解最迅速的区域，

植物修复 PAHs 污染主要通过根际微生物发挥作

用[12,25]。因此，本研究选择我国东北地区草原的

优势建群种植物羊草为 PAHs 修复植物，以 C.t

为降解微生物，通过高通量测序技术，探究 C.t

对羊草根际细菌群落结构及多样性的影响，同时

使用气相色谱-质谱法  (GC-MS) 测量羊草根际

PAHs 的降解情况，以分析 C.t 与羊草联合降解

PAHs 的可行性，并通过 PAHs 的降解与土壤中细

菌群落组成的变化，确定 PAHs 降解的相关微生

物，使用 PICRUSt 推测 C.t 联合羊草的 PAHs 降

解潜力，以期为 C.t 联合植物降解土壤 PAHs 污染

提供理论依据，并且为微生物联合植物修复土壤

PAHs 提供新的微生物选择。 

1  材料与方法 

1.1  PAHs 污染土壤的制备 

试验所用土壤取自哈尔滨师范大学试验田，

为黑钙土。土壤基础理化性质为 pH 值 6.9、铵态

氮 38.25 mg/kg、速效磷 14.82 mg/kg、速效钾

141.19 mg/kg、有机质 14.21 mg/kg。土壤样品用

4 mm 筛网过筛后风干。将萘 (Nap)、菲 (Phe)、

苯并芘 (BaP) 分别溶解于丙酮，与一定量风干的

土壤混合，待丙酮完全挥发后，将其均匀混拌入

剩余土壤样品中。土壤中 PAHs 的含量分别是 Nap

为 4 800 μg/kg、Phe 为 1 600 μg/kg、BaP 为     

700 μg/kg，3 种 PAHs 总量为 7.1 mg/kg。以上所

用有机试剂均为色谱纯。 

1.2  实验用羊草和菌种 

羊草种子由黑龙江省农业科学院提供。将羊

草种子用 3% H2O2 溶液表面消毒 20 min，纯水清

洗干净后浸种 16 h，供播种用。 

睾丸酮丛毛单胞菌 (C.t) 由中山大学任政华

教授提供。将 C.t 在固体 LB 培养基上活化 (28 ℃

培养 12 h) 后，取单菌落于液体 LB 培养基中

28 ℃、180 r/min 恒温摇床中培养，待 A600 为 0.5

时将菌液在 4 000 r/min 离心 10 min 得到沉降菌

体。将菌体重悬制成菌悬液，用平板菌落计数法

测定菌液浓度。 

1.3  实验设计与处理 

实验设立播种羊草不接菌  (P) 和播种羊草

接菌 (MP) 2 个处理组，每个处理均设置 3 次生物

学重复，进行盆栽，每盆中装入 PAHs 污染土 4.5 kg。

MP 组土壤中 C.t 的接菌量为 1.09×106 CFU/g，土

壤接菌后放置 6 h 进行微生物平衡，平衡后播种

羊草。浸种后的羊草种子均匀播种于各花盆中，

每盆定苗 140 株。所有处理置于塑料棚中，试验



 
ISSN 1000-3061  CN 11-1998/Q  生物工程学报  Chin J Biotech 

 
 

http://journals.im.ac.cn/cjbcn 

2660 

期间土壤水分保持在田间持水量的 60%左右。播

种当日留取土样 (记为 P0d、MP0d)，并分别于播

种 60 d、120 d 采集处理组羊草的根际土壤。根际

土壤的采集参照 Lu 等[26]的方法进行，具体步骤

如下：将羊草从盆中取出，剔除根部大块土壤，

随后将羊草根部附近的土壤轻轻敲碎，缓慢抖动

羊草，去除根部松散附着的土壤。然后将紧密附

着于羊草根部的土壤取下，收集于无菌袋中即为

根际土。将采集的土样分别标记为 P60d、MP60d、

P120d 和 MP120d。土样过 2 mm 筛后，液氮速冻

保存于−80 ℃低温冰箱中备用。 

1.4  土壤 PAHs 的含量测定 

土壤中 Nap、Phe、BaP 的含量采用 GC-MS

测定。取经冷冻干燥处理的土样各 10 g，用快速

溶剂萃取法 (ASE) 提取 PAHs。使用正己烷︰二

氯甲烷 (1︰1，V/V) 混合溶剂，经 2 次静态萃取

循环 (5 min)，萃取温度 100 ℃，压力 10.34 MPa，

获得提取液。提取液经旋转蒸发浓缩至 1 mL，用硫

酸镁硅胶柱对浓缩液进行净化，通过氮气除去剩余

溶剂，将纯化后的待测液定容至 1 mL 后，使用

GC-MS检测待测液中Nap、Phe和BaP浓度，GC-MS

仪器参数参照 Li 等[27]实验方法。采用外标法对

Nap、Phe 和 BaP 进行回收率测定，其回收率分别

为 61.2%、64.9%和 60.6%。 

各处理中土壤 PAHs 的降解率按下列公式[12]

计算。 

样品中 PAHs 降解率(%)= 0 t

0

( )
100

C C

C


 。 

公式中 C0 为 0 d 土壤中 PAHs 浓度，Ct 为各

取样时间点土壤中 PAHs 浓度。 

1.5  PCR 扩增及高通量测序 

首先将同一处理组中 3 次生物学重复的土壤

样品进行充分混合，之后使用 Qubit® dsDNA HS 

Assay Kit 试剂盒，对混合土壤样品的 DNA 进行

提取并检测其浓度。以 20 ng DNA 为模板，使用

细菌通用引物 341F (5′-CCTACGGRRBGCASCA 

GKVRVGAAT-3′) 和 806R (5′-GGACTACNVGG 

GTWTCTAATCC-3′)，对 16S rRNA 基因的 V3–V4

可变区进行 PCR 扩增。另外，通过 PCR 向 16S 

rRNA 基因的 PCR 产物末端加上带有 Index 的接

头，以便进行 NGS 测序。PCR 反应体系 (25 μL)：

TransStart Buffer 2.5 μL；dNTPs 2 μL；Primer1    

1 μL；Primer2 1 μL；DNA 模板 20 ng；ddH2O 补

充总体系至 25 μL。反应程序为：94 ℃预变性     

3 min；94  5 s℃ ，57  90 s℃ ，72  10 s℃ ，共进行

24 个循环，72 ℃终延伸 5 min。PCR 结束后，用

1.5%琼脂糖凝胶对 PCR 产物进行电泳检测。 

使用酶标仪对 PCR产物所构建的文库进行浓

度检测，将文库定量到 10 nmol/L，用 Illumina 

MiSeq (Illumina，San Diego，CA，USA) 仪器进

行 PE250/PE300 双端测序，用 MiSeq Control 

Software (MCS) 读取序列信息。测序由苏州金唯

智生物科技有限公司进行。 

1.6  数据统计分析 

将双端测序的数据进行两两拼接，保留长度大

于 200 bp 的序列。经过质量过滤及去除嵌合体等

处 理 ， 得 到 高 质 量 序 列 用 于 操 作 分 类 单 元

(Operational taxonomic unit，OTU) 聚类。使用 

VSEARCH (1.9.6) 进行序列聚类，以 97%的一致

性将序列聚类为 OTUs，采用 RDP classifier 算法对

OTU 的代表性序列进行物种分类学分析，得到不同

物种分类水平下每个样本的群落组成。利用 QIIME 

(1.9.1) 软件进行样品 α多样性和 β多样性分析。计

算 α 多样性中 ACE、Chao1、香农指数、辛普森指

数等物种多样性指数。β 多样性选择利用加权遗传

距离矩阵计算，并进行主成分分析。使用 PICRUSt

进行 KEGG 微生物基因功能预测分析。 

利用 Microsoft Excel 2013、Origin 2018 将数

据进行可视化展示，Cytoscape 3.6.1 绘制 PAHs 与

细菌群落变化之间网络分析，TB tools 绘制细菌属

水平热图，用 Canoco 5.0 展示 PAHs 与细菌群落

变化相关性冗余分析 (RDA)，用 SPSS 25.0 进行
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相关数据处理与统计分析。 

2  结果与分析 

2.1  C.t 对羊草根际土中 PAHs 降解的影响 

经过为期 120 d 的修复，播种羊草组 (P 组)

和播种羊草并接菌组 (MP 组) 土壤中 PAHs 的含

量及其降解率变化如图 1 所示。初始土壤中测出

3 种 PAHs (Nap、Phe、BaP) 的总量为 6 700 μg/kg。

修复 60 d 时，P 组和 MP 组土壤中 3 种 PAHs 的

总量显著减少，两个处理组对 PAHs 的降解效率

均达 50%以上 (图 1A)。P 组 Nap、Phe 和 BaP 的

降解率分别为 56.2%、42.4%和 61.3%，而 MP 组

为 54.8%、38.9%和 56.3%，P 组的 3 种 PAHs 降

解率均高于 MP 组，其中两个处理组间 Phe 和 BaP

的降解率存在显著差异 (P<0.05) (图 1B)。修复后

期 (60–120 d)，P 组和 MP 组对 PAHs 的降解幅度

明显减弱，降解 120 d 时，P 组 Nap、Phe 和 BaP

的降解率分别为 56.9%、76.0%和 58.9%，MP 组

为 60.1%、79.2%和 62.6%，MP 组的 3 种 PAHs

的降解率均显著高于 P 组 (P<0.05)，并且两个处

理组中 3 种 PAHs 的降解率均呈 Phe>BaP>Nap。 

在 0–120 d 的降解过程中，两个处理组内 Phe

的降解率均随修复时间的增加而升高，在降解后

期 (60–120 d) MP 组中 Phe 降解率的升高幅度大

于 P 组，这可能导致了修复结束时 Phe 的降解率

MP 组高于 P 组，进而可看出 C.t 的接入在降解后

期提高了 Phe 的降解率。而 Nap 和 BaP 的降解率

变化趋势在 P 组与 MP 组间存在差异，Nap 和 BaP

的降解率在 MP 组中随时间的增加而升高，P 组

中前期 (0–60 d) 此两种 PAHs 的降解率变化趋势

与 MP 组相同，但后期 (60–120 d) 此两种 PAHs

的降解率均未升高。这可能导致了在修复结束时

P 组土壤中 3 种 PAHs 的含量高于 MP 组。以上结

果表明，经过 120 d 的修复，C.t 的接入促进了羊

草根际对 3 种 PAHs 的降解，其表现为降解后期

C.t 小幅提升 Nap 与 BaP 的降解，而显著提升 Phe

的降解效率 (P<0.05)，因此降解结束时 MP 组土

壤中 PAHs 的含量低于 P 组。 

 

 
 
图 1  土壤中 PAHs 的含量变化 (A) 及 3 种 PAHs 降解率 (B) 
Fig. 1  Changes of PAHs content (A) and degradation rate of three PAHs (B) in soil. Fig. A, Changes in the content of 
total PAHs in the soil under two treatments at different times, Fig. B, the degradation rates (B) of the three PAHs (Nap, 
Phe, BaP) under two treatments at different times, the color of the broken line represents different processing, blue 
represents P treatment, and red represents MP treatment. The different shapes in the figure represent three different 
PAHs, square for Nap, circle for Phe, and triangle for BaP. The results were expressed as the x s  (bars) of three 

independent exposures. “” means that there are significant differences in the degradation rate of the three PAHs 
between the two treatments (P<0.05). 
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2.2  根际土壤中细菌多样性及群落结构分析 

2.2.1  根际土壤细菌测序结果分析 

为研究 C.t 的接入对羊草根际土壤中细菌群

落结构的影响，对两个处理组不同时间的土壤中

细菌 16S rRNA 基因进行了高通量测序。经测序

各处理土样分别得到 76 218–107 372 条原始序

列，经优化后各土样分别得到 63 984–78 940 条优

化序列，每条序列的平均长度为 450.89 bp，最后

剔除线粒体及叶绿体序列，按照最低样本的序列

数进行抽平，抽平后每个样本的序列数为 53 363。

以有效序列数和 OTU 数目为横纵坐标，构建样品

稀释曲线 (图 2A)，其变化趋势为先快速上升后

趋于平缓，并且测序的覆盖率均大于 92% (表 1)，

说明本实验测序深度合理，所得数据已覆盖样品

中的绝大多数的物种，该测序量可代表样品中的

微生物的真实情况。基于相似度大于 97%的原则，

将优化后的序列进行 OTU 聚类，两个处理共得到

17 634 个 OTU (图 2B)，其中 P 组独有 OTU 的个

数为 2 361 个，MP 组独有的 OTU 个数为 2 407 个，

两个处理共有的 OTU 有 6 433 个。 

2.2.2  根际土壤细菌的主成分及 α 多样性分析 

对两个处理组不同时期土壤样品细菌序列进

行主成分分析 (图 3)，第 1 主成分 (PC1) 解释了

变量方差的 44.91%，第 3 主成分 (PC3) 解释了

变量方差的 10.07%，累积贡献率达 54.98%，可

以反映变量之间的成分差异[28]。P0d 与 P60d、

P120d 在坐标轴中的位置较为分散，MP 组中也观

察到同样现象。两个处理中 60 d 与 120 d 的样品 

 

 
 
图 2  不同处理不同时间点土壤样品稀释曲线 (A) 和不同处理基于 OTU 的韦恩图 (B) 
Fig. 2  Different treatments at different time points of soil sample dilution curve (A) and different treatments based on 
OTUs Veen diagram (B). Different colors in b figure represent different treatment groups, yellow is P treatment, blue is 
MP treatment.  

 
表 1  不同修复时间下 C.t 对羊草根际土壤微生物 α 多样性指数的影响 
Table 1  The effect of C.t on the microbial α diversity index of rhizosphere soil of Leymus chinensis under 
different repair time 

Sample Ace Chao1 Shannon Simpon Coverage (%) 

P0d 13 807 13 486 9.513 0.986 92.6 

MP0d 13 755 13 285 9.061 0.980 92.9 

P60d 6 345 6 300 9.357 0.988 97.1 

MP60d 6 737 6 700 9.477 0.989 96.8 

P120d 6 080 6 024 8.474 0.977 97.0 

MP120d 6 704 6 678 9.616 0.991 96.8 
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图 3  两个处理组不同时间点羊草根际土壤细菌群落

的主成分分析 
Fig. 3  Principal component analysis of soil bacterial 
communities in the rhizosphere of Leymus chinensis in 
the two treatment groups at different time points. 
 
间距离较小，而在坐标系中 60 d、120 d 两处理组

间的样品位置存在一定距离。此结果表明，两处

理的 0 d 土壤中细菌群落与修复后的土壤中细菌

的群落存在差异，并且经过 120 d 的修复，C.t 的

接入可能引起羊草根际土壤中细菌的群落结构发

生改变。 

为研究不同修复时间下，C.t 对羊草根际土壤

细菌群落的丰富度和多样性影响，对 P 组和 MP 组

6 种土壤样品的 α 多样性指数进行分析 (表 1)。 

Ace 指数和 Chao1 指数可说明土壤细菌群落的丰

富度大小，辛普森指数  (Simpon) 和香农指数

(Shannon) 可代表土壤细菌群落多样性的高低[17]。

Ace 指数及 Chao1 指数的结果可以看出，两个处

理组的土壤细菌群落的丰富度随修复时间的增加

而降低，修复初始 (0 d) P 组的细菌群落的丰富度

大于 MP 组，修复后期 (60–120 d) MP 组的细菌

群落的丰富度大于 P 组。辛普森指数和香农指数

的结果与 Ace指数和 Chao1指数结果相似 (表 1)。

此结果与土壤中 PAHs 的降解变化一致，修复前

期 P 组总 PAHs 的降解量大于 MP 组，修复后期

MP 组的总 PAHs 的降解量大于 P 组，在 120 d 时

MP 组土壤中总 PAHs 的含量小于 P 组。从以上结

果可看出，在修复后期，C.t 的加入提高了 PAHs

污染的羊草根际土中细菌微生物群落的丰富度及

多样性，并且在修复过程中，两处理组的 α 多样

性变化情况与土壤 PAHs 含量变化一致。因此，

土壤微生物的丰富度及多样性可能影响土壤中

PAHs 的降解。 

2.2.3  根际土壤细菌群落结构组成分析 

在门分类水平上对两个处理不同时间点的土壤

细菌群落结构组成进行分析(图 4A)。优势菌群门包

括厚壁菌门 (Firmicutes)、变形菌门 (Proteobacteria)、

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

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

芽 单 胞 菌 门  (Gemmatimonadetes) 、 梭 杆 菌 门 

(Fusobacteria)、硝化螺旋菌门 (Nitrospirae)，占门

水平总丰度的 95%以上。由图中可以看出，0 d

时 P 组与 MP 组中优势菌门的丰度存在差异，在

修复 60 d 和 120 d 的时间下，MP 组中拟杆菌门

和绿弯菌门的相对丰度均高于 P 组。MP 组中变

形菌门、酸杆菌门和芽单胞菌门均随时间的增加而

积累，但此 3 种菌门在 P 组中随修复时间的增加

呈先升高后降低的趋势，此 3 种菌门的相对丰度变

化情况与 Nap 和 BaP 的降解率变化一致。厚壁菌

门和梭杆菌门的相对丰度在 P 组中均随修复时间

的增加而呈现出先降低后升高的趋势，在 MP 处理

组中则呈现随修复时间的增加而降低的趋势，此两

种菌门与变形菌门、酸杆菌门、拟杆菌和芽单胞菌

门的变化趋势相反。在 120 d 的修复过程中，P 组

中放线菌门和硝化螺旋菌门的相对丰度均高于 

MP 组。由以上结果可看出，C.t 的接入使羊草根际

土壤门水平中变形菌门 (Proteobacteria)、酸杆菌门 

(Acidobacteria)、拟杆菌门 (Bacteroidetes) 和芽单

胞菌门  (Gemmatimonadetes) 相对丰度发生改

变，上述菌门丰度的改变可能会影响土壤中 PAHs

的降解。 

在纲分类水平上对两个处理不同时间点的土

壤细菌群落结构组成分析如图 4B。优势菌纲包括 
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图 4  门水平 (A) 和纲水平 (B) 土壤细菌群落结构 
Fig. 4  Soil bacterial community structure at the phylum level (A) and class level (B). The numbers on the bar graph 
represent the relative abundance values of bacteria. 

 
梭菌纲 (Clostridia)、红蝽菌纲 (Coriobacteriia)、

γ-变形菌  (Gammaproteobacteria)、Subgroup_6、 

α- 变形菌纲  (Alphaproteobacteria) 、芽球菌纲 

(Blastocatellia)、丹毒丝菌纲 (Erysipelotrichia)、

拟 杆 菌 纲  (Bacteroidia) 、 β- 变 形 菌 纲

(Deltaproteobacteria)，占纲水平总丰度的 68%以

上。结果表明，在修复的后期，芽球菌纲、拟杆菌

纲和 β-变形菌纲在 MP 组中的相对丰度大于 P 组。

在 0–120 d 中，MP 组内 Subgroup_6、α-变形菌纲

和芽球菌纲的相对丰度均随修复时间的增加而增

大。梭菌纲、红蝽菌纲和丹毒丝菌纲，其相对丰

度在 P 组中均随修复时间的增加呈先降低后升高

的变化过程，而此 3 种菌纲在 MP 组中则随着修复

时间的增加其相对丰度呈下降趋势，此变化与 Nap
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和 BaP 的降解率变化趋势相反。由以上结果可看

出，C.t 的接入影响了羊草根际土壤细菌纲水平的

相对丰度，不同微生物类群的作用效果不同，C.t

的接入可能通过影响 Subgroup_6、α-变形菌纲

(Alphaproteobacteria)、芽球菌纲 (Blastocatellia)、

拟 杆 菌 纲  (Bacteroidia) 和 β- 变 形 菌 纲

(Deltaproteobacteria) 的相对丰度而影响土壤中

PAHs 的降解。 

进一步对细菌在属分类水平进行分析 (图 5)。

共统计 30 个已分类的优势菌属，与 P0d 相比，

MP0d 的土壤样品中梭菌属 (Fusobacterium)、韦永

氏球菌属 (Veillonella)、嗜胨菌属 (Peptoniphilus)、

硝化螺菌属 (Nitrospira)、肠杆菌属 (Enterobacter)、

产气单孢菌属 (Aeromonas)、Bryobacter、消化球

菌属 (Peptococcus)、微枝形杆菌属 (Microvirga)、

锥形杆菌属 (Pyramidobacter)、Massilia、Nordella、

类诺卡氏菌属 (Nocardioides) 等 13个菌属的相对

丰度提高。修复后期与 P 组相比，MP 组中相对

丰度高的菌属有 RB41、硝化螺菌属 (Nitrospira)、

红色杆菌属 (Rubrobacter)、芽胞杆菌属 (Bacillus)、

Subgroup_10 、 微 枝 形 杆 菌 属  (Microvirga) 、

Terrimonas、Nordella、类固醇杆菌属(Steroidobacter)、

链 霉 菌 属  (Streptomyces) 、 非 甲 烷 氧 化 菌

(Ramlibacter)、类诺卡氏菌属  (Nocardioides) 共

12 个 菌 属 。 其 中 RB41 、 鞘 氨 醇 单 胞 菌 属

(Sphingomonas)、黄杆菌属 (Flavobacterium)、红

色杆菌属 (Rubrobacter)、MND1、Gaiella、Ellin6067、

Nordella 等 8 个菌属，在修复的 120 d 内，MP 组中

其相对丰度随修复时间的增加而升高，P 组中其相

对丰度随修复时间的增加呈先升高后降低的趋势，

这 8 个菌属在两个处理中的变化趋势与 Nap 及 BaP

的降解率变化一致。由以上结果可以看出，C.t 的

接入使羊草根际细菌群落属水平的相对丰度发生

改变，C.t 的接入可能通过影响 RB41、鞘氨醇单胞

菌属 (Sphingomonas)、黄杆菌属 (Flavobacterium)、

红色杆菌属  (Rubrobacter)、MND1、Gaiella、

Ellin6067、Nordella 的相对丰度的变化从而影响

土壤中 PAHs 的降解。 

2.3  PAHs 降解与细菌群落组成相关性分析 

将两个处理组中细菌属分类水平的相对丰度

与土壤中 3 种 PAHs 含量进行 RDA 分析 (图 6)，

从图中可以看出各处理菌属之间以及菌属与 3 种

PAHs 之间的相关性。如图 6A 所示，两个处理组

中 3 种 PAHs 彼此之间的夹角均为锐角呈正相关，

未接菌的羊草根际土中在 Nap、Phe 和 BaP 的正

投影值范围内的菌属包括红色杆菌属、Gaiella、

芽单胞菌属、类诺卡氏菌属、Massilia、海洋杆菌

属、硝化螺菌属、Bryobacter、芽胞杆菌属，表明

上述 9 个菌属与 PAHs 呈正相关关系。在 Nap、

Phe 和 BaP 的负投影值范围内的菌属有 RB41、

Ellin6067、链霉菌属、非甲烷氧化菌、鞘氨醇单

胞 菌 属 、 类 固 醇 杆 菌 属 、 微 枝 形 杆 菌 属 、

Terrimonas、韦永氏球菌属、肠杆菌属、梭菌属，

说明上述 11 个菌属与 PAHs 呈负相关。从图 6B 

 

 
 
图 5  属水平上土壤细菌群落结构的变化情况 
Fig. 5  Changes in soil bacterial community structure at 
the genus level. 
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可看出，MP 组中与 PAHs 正相关的细菌增加了产

气单孢菌属、梭菌属、锥形杆菌属、肠杆菌属、

韦永氏球菌属、消化球菌属、嗜胨菌属共 7 个菌

属。MP 组与 PAHs 负相关的细菌增加了类诺卡氏

菌属、Subgroup_10、溶杆菌属 (Lysobacter)、红色

杆菌属、黄杆菌属、MND1、Nordella、Bryobacter、

Gaiella、Ellin6067 共 10 个菌属。RDA 结果表明，

接入 C.t 会使羊草根际土内细菌的分布由分散变

聚集，表明 C.t 的接入可能改变了羊草根际细菌

间相关性，并且提升细菌与 PAHs 间的相关性。 

基于皮尔森相关性，将两个处理组的属水平

根际细菌与 3 种 PAHs 进行网络分析 (图 7)。将    

P 组 (图 7A) 和 MP 组 (图 7B) 比较可发现，MP 组

中与 3 种 PAHs 均呈负相关的细菌为 17 种，P 组中 

 

 
 
图 6  P 组 (A) 和 MP 组 (B) 中 3 种 PAHs 与属水平细菌的冗余分析 (RDA) 
Fig. 6  Redundancy analysis (RDA) of three PAHs and genus-level bacteria in P treatment (A) and MP treatment (B). 
The red arrows in the figure represent the three PAHs (Nap, Phe, BaP), and the blue arrows represent the 30 genera of 
relative abundance. 

 

 
 
图 7  P 组 (A) 和 MP 组 (B) 中 3 种 PAHs 与属水平细菌的网络分析 
Fig. 7  Network analysis of three PAHs and genus-level bacteria in P treatment (A) and MP treatment (B). The size of 
the dots represents the relative abundance of bacteria, the thickness of the line represents the correlation, and the color 
of the line represents the positive and negative correlation: orange is negative correlation, black is positive correlation. 
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为 13 种，其中两个处理组共有的负相关细菌为  

7 种，包括 RB41、鞘氨醇单胞菌属、Ellin6067、

微枝形杆菌属、Terrimonas、链霉菌属、非甲烷氧

化菌。MP 组独有的与 PAHs 呈负相关的细菌有   

9 种：黄杆菌属、红色杆菌属、MND1、芽胞杆菌

属、Gaiella、Bryobacter、Subgroup_10、Massilia、

类诺卡氏菌属。MP 组较 P 组中与 PAHs 负相关的

细菌数明显增多，说明 C.t 的接入可能使羊草根

际微生物与 PAHs 之间负相关的细菌增多，并且

增强二者间的相关性，此结果与 RDA 分析一致。 

2.4  根际细菌基因功能预测分析 

KEGG 可对微生物中差异表达基因进行分

析，以确定其具有的主要生物学功能，以及其参

与的生化代谢及信号转导途径。使用 PICRUSt 软

件对修复 120 d 时 MP 组与 P 组羊草根际菌群进

行 KEGG 功能预测分析 (图 8)，基因功能主要富

集在代谢、遗传信息处理、环境信息处理、细胞

过程、生物系统等功能类群，其中代谢功能占比

最大可达 50%以上。经过 KEGG 二级代谢通路分

析，MP 组与 P 组共匹配到 41 个代谢通路，选取

相对丰度大于 1%的代谢通路共 23 个，通过这    

23 个代谢通路对 P 组与 MP 进行比较分析 (图 8B)。

从图 8B 中可以看出，这 23 个代谢通路中 MP 组

均高于 P 组。KEGG 三级代谢通路中，选取 13 个

与 PAHs 相关的代谢通路对两个处理组进行比较

分析 (图 8C)，其中多环芳烃降解途径、萘降解途

径、三羧酸  (TCA) 循环、药物代谢 -细胞色素

P450 代谢途径、细胞色素 P450 对外源物质的代

谢途径等 5 个代谢通路与 PAHs 降解有关，其余  

8 个为芳香族化合物降解的代谢通路，修复 120 d

时 13个三级代谢通路MP组均高于 P组。由KEGG

的结果可看出，KEGG 的二级与三级代谢通路中

MP 组均高于 P 组，其可能与 120 d 时 MP 组中微

生物丰度及多样性高于 P 组有关，导致 MP 组较

P 组中微生物的代谢更为活跃，进而使 MP 组的

KEGG 代谢通路高于 P 组。KEGG 三级代谢通路

中，MP 组的 PAHs 相关代谢通路均高于 P 组，其

可能是修复结束时 MP 组土壤 PAHs 含量低于 P 组

的原因之一。 

3  讨论 

微生物联合植物修复 PAHs 污染土壤是一种

绿色、环保、经济有效的方式，其克服了单一植

物降解周期长以及微生物降解易受环境因素影响

等缺点而被人们广泛使用[19-24]。植物修复过程中，

根际区域由于其特定的根际作用使其降解速率明

显高于非根际区域[13,26]。本研究将 C.t 联合羊草

进行土壤 PAHs 污染修复，修复 120 d 后，接菌与

未接菌的两组中 3 种 PAHs (Nap、Phe、BaP) 降

解率均表现为 Phe>BaP>Nap，接菌的羊草根际土

中 3 种 PAHs 的含量均低于未接菌的处理组。由

于 PAHs 降解过程中，高环 PAHs 会向低环 PAHs

进行转化，即 BaP、Phe 会转化为 Nap[29]，因此，

推测这可能是本研究中检测的 Nap 降解率较低

的主要原因。修复后与 Nap 的含量相比，土壤中

Phe 与 BaP 的含量较为接近，而 Phe 的化学结构

较 BaP 更简单，因此 Phe 比 BaP 更易降解。

Minkina 等[29]通过人工加标方式研究 BaP 降解时

发现，随着土壤中 BaP 含量的下降其余低环

PAHs (芘、荧蒽、菲及萘) 含量不断增加。丛枝

菌根真菌及根瘤菌联合豆科植物降解 PAHs 的研

究发现，接菌处理组与未接菌组相比低分子量

PAHs 的 降 解 明 显 增 强 [19] 。 PAHs 降 解 菌 

(Alcaligenes sp.) 联合凤尾蕨进行降解时，前期

PAHs 降解率为 69.2%，修复后期 PAHs 降解率仅

增加 17.1%，前期降解迅速而后期降解率的增加

量明显减慢[30]，本实验结果与此一致，C.t 联合

羊草的根际降解也表现为前期快速降解，而后期

降解率增加减慢。与未接菌处理组相比，C.t 的

接入在降解后期 (60–120 d) 表现更好，这可能

与土壤中微生物的变化有关。 
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图 8  不同处理组 120 d 土壤细菌 KEGG 一级 (A)、二级 (B)、三级 (C) 功能预测分析 
Fig. 8  Functional prediction analysis of KEGG KL1 (A), KL2 (B), and KL3 (C) soil bacteria in different treatment 
groups for 120 days. 
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本研究中基于 α 多样性变化的分析表明，P 组

与 MP 组土壤中 PAHs 的降解量与土壤中细菌的

丰富度及多样性的变化一致。本实验中，降解前

期 P 组的降解率高于 MP 组，可能是由于 P0d 与

MP0d 中微生物组成的差异所导致，因为接菌后

C.t 使土壤中原有细菌群落发生快速变化。

Rodríguez-Caballero 等[31]将丛植菌根真菌接入到 

4 种植物根际土中，4 种植物接种 1 d 后，发现接

菌组与未接菌组的土壤微生物组成存在明显差

异，丛植菌根真菌的接入会快速影响原有微生物

的群落结构，与本实验结果一致。在植物修复过

程中，PAHs 的降解常伴随着土壤微生物丰富度及

多样性的变化[12,30]，在降解过程中 PAHs 降解菌

的富集是降解的关键。C.t 联合羊草根际降解

PAHs 时，门水平中优势菌为厚壁菌门、变形菌门、

放线菌门、酸杆菌门、拟杆菌门。本实验结果与

Chen 等[17]研究一致，羊草根际中优势菌门也包含

此 5 种菌。并且其中变形菌门、酸杆菌门、拟杆菌

门均与 PAHs 降解有关，已有研究表明上述菌门广

泛存在于 PAHs 污染土壤中[32-34]。Dai 等[32]使用禾

本科植物高羊茅 (Festuca L.) 修复 PAH-Cd 污染土

壤时，变形菌门、放线菌门、酸杆菌门、拟杆菌门

均与 PAHs 的降解有关。Lu 等[34]对 PAHs 污染老化

土中 PAHs 降解菌进行富集发现，大部分 PAHs 降

解菌来自变形菌门和放线菌门。本实验中与 PAHs

降解有关的菌纲为 Subgroup_6、α-变形菌纲、芽球

菌纲、拟杆菌纲和 β-变形菌纲，其中 Subgroup_6

和芽球菌纲属于酸杆菌门，α-变形菌纲和 β-变形菌

纲属于变形菌门，此结果与门水平一致。 

通过对微生物群落间各种细菌丰度变化的分

析，发现一个有趣的现象，C.t 接入后丛毛单胞菌

在属水平并不是优势菌属，土壤中加入 C.t 经微

生物平衡后，微生物群落中丛毛单胞菌属的丰度

快速下降至消失，并且未接菌土壤中也未检测出

其丰度。Zhang 等[35]认为细菌丰度的快速变化与

细菌间的相互作用有关，细菌间的相互作用受互

作范围、互作强度以及原始微生物群落组成的影

响，其中原始的微生物群落组成不仅影响细菌的

互作还会影响细菌间的共存，因此 C.t 的迅速消

失可能与其土著微生物的互作关系有关。同时，

细菌丰度易受 pH、温度、土壤营养物质含量等众

多非生物因素的影响，Singha 等[36]利用植物修复

BaP 污染土壤时发现，土壤中 pH 随 BaP 的降低

而升高，土壤中细菌群落结构也会随 pH 的变化

而发生改变；Dominguez 等[37]也发现，pH 微弱变

化导致微生物群落结构发生明显改变，甚至影响

部分细菌丰度快速下降。因此我们推测土壤中的

pH、含水量、温度或营养物质组成等因素影响接

入的 C.t 生长及繁殖，所以接菌后 C.t 丰度的快速

下降可能是生物因素与非生物因素共同作用而导

致。虽然土壤中加入 C.t 后其丰度迅速减少，但接

菌后使原有微生物群落结构发生改变，进而可能影

响了羊草根际土中降解菌的丰度及多样性发生变

化，最终使接菌组中 PAHs 的降解也发生变化。 

经过 RDA 及皮尔森相关性分析可发现，C.t 的

接入使羊草根际土壤中与 PAHs 呈负相关的微生

物种类增加，Guo 等[38]认为 PAHs 的含量与细菌

多样性呈负相关，因此我们推测 C.t 的接入有助

于降低土壤中 PAHs 的含量，使微生物所受 PAHs

的毒性胁迫下降，进而土壤中更多的微生物得以

生存，所以与未接菌处理相比，接菌组土壤中与

PAHs 含量变化呈负相关的微生物种类增加。营养

物质是微生物之间互作的主要驱动力，营养物质

减少会增加微生物之间的负相互作用[39]。修复后

期接入 C.t 的土壤中微生物的丰富度增多，修复

土壤中的营养物质有限，进而可能使土壤中微生物

间的互作增强，所以与 PAHs 含量变化呈负相关的

微生物种类的增加，也可能是由于 C.t 接入与其他

微生物间的互作导致。将属水平相对丰度变化、

RDA 及皮尔森相关性分析进行结合，C.t 通过影

响 RB41、鞘氨醇单胞菌属 (Sphingomonas)、黄杆

菌属 (Flavobacterium)、红色杆菌属 (Rubrobacter)、
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MND1、Gaiella 和 Nordella 而促进土壤中 PAHs 降

解，上述 7 种菌属与 PAHs 呈负相关。其中鞘氨

醇单胞菌、MND1 和 Nordella 均属于变形菌门，

RB41 属于酸杆菌门，黄杆菌属于拟杆菌门，红色

杆菌属与 Gaiella 均属于放线菌门，其结果与门水

平的分析基本一致。RB41 广泛存在于 PAHs 污染

土壤中，张江红等[40]使用桃树对苯酚及苦杏仁苷

进行污染土壤修复时发现，土壤中的优势菌有

Subgroup_6、固氮菌、RB41、亚硝化单胞菌科；

Shen 等 [41]使用草本植物对石油污染土壤进行修

复时，发现放线菌、RB41、MND1 及红螺菌目为

土壤中优势菌。鞘氨醇单胞菌广泛存在于 PAHs

的污染土壤中，且诸多研究均发现鞘氨醇单胞菌

对 PAHs 具有良好的降解效果[25-27]。比较与羊草

均为禾本科植物的苏丹草、黑麦草、高羊草对

PAHs 的降解作用[13]，发现苏丹草对 PAHs 的降解

作用最显著，原因在于苏丹草根际可有效富集鞘

氨醇单胞菌。红色杆菌属也是一种常见的 PAHs

降解菌，该菌属能产生乳化剂，提高非极性的

PAHs 生物利用度，利于快速降解土壤中的

PAHs[24]。本研究发现，C.t 通过改变土壤中细菌

与 PAHs 的相关性，使土壤中 PAHs 降解菌增多，

进而促进土壤中 PAHs 的降解。此外，羊草的根

际可能通过释放根系分泌物促进了微生物的生

长，最终更有效地降解根际土壤中 PAHs。 

Crampon 等[42]发现通过对 KEGG 代谢通路分

析可预测 PAHs 的降解潜力。对 PAHs 有明显降解

作用的代谢通路包括多环芳烃降解途径、萘降解

途径、三羧酸  (TCA) 循环、药物代谢-CYP450

代谢途径、CYP450 对外源物质降解的代谢途径。

细菌在对 PAHs 的好氧降解过程中，首先通过双

加氧酶或单加氧酶的作用，将 PAHs 转化为二氢

二醇化合物，然后在脱氢酶的作用下，生成二醇

中间产物，再经过一系列酶的催化形成邻苯二酚，

最终转化为 TCA 循环中的小分子物质，达到完全

降解[43-46]。CYP450 是一种单加氧酶，其对 PAHs

的作用主要是提升 PAHs 的生物利用度，从而促

进 PAHs 的分解，而 TCA 循环则是 PAHs 降解的

必经代谢过程[42-47]。本研究中，羊草根际土中 C.t

的接入，除影响 PAHs 降解菌的群落结构外，还

会促进 KEGG 代谢通路，其中包括多环芳烃降解

途径、萘降解途径、三羧酸 (TCA) 循环、药物

代谢-CYP450 代谢途径、CYP450 对外源物质降

解的代谢途径，此结果与 Crampon 等[42]的研究一

致。因此羊草根际土中 C.t 的加入，可能通过促

进羊草根际土中细菌的代谢活性，进而提高 PAHs

的降解潜力，促进了 PAHs 的降解效果。 

综上所述，C.t 通过影响羊草根际土中细菌群

落丰度，改变根际细菌与 PAHs 相关性及互作强

度，使羊草根际土壤中 PAHs 降解菌增加，提高

了羊草根际土壤中细菌的代谢活性及 PAHs 的降

解潜力，使羊草根际中 3 种 PAHs (Nap、Phe、BaP) 

的降解率增加，从而使 PAHs 污染的羊草根际土

达到更好的修复效果。 
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