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摘  要: 利用超积累植物进行重金属污染土壤修复是应对全球大面积分布无机污染问题的重要解决方法之一。

超积累植物虽然具有超量积累重金属的能力，但其定植、生长和提取功能的发挥都受到重金属胁迫的显著影响。

利用丛枝菌根真菌 (Arbuscular mycorrhizal fungi，AMF) 强化超积累植物功能可联合发挥二者的功能优势，提

升修复效率、缩短修复周期、保持修复效果的稳定性和长期性，在日益复杂、严峻的重金属污染治理领域具有

重要的研究价值和广阔的应用前景。文中首先给出了超积累植物的概念、中国本土首次报道的典型重金属元素

超积累植物和能与 AMF 形成共生体系的超积累植物名录，系统深入地探讨了 AMF 对超积累植物生长和吸收

累积重金属的影响，以及超积累植物+AMF 联合吸收积累重金属的效应与作用机制，认为 AMF 可通过调节根

围理化与生物条件、元素平衡状况、生理代谢和基因表达等途径，增强超积累植物吸收积累重金属的效应，超

积累植物+AMF 构建的共生体系具备联合修复重金属污染生境的潜力。最后指出了超积累植物+AMF 共生联合

·综    述· 
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修复技术当前面临的关键问题、发展方向和应用前景。 

关键词: 丛枝菌根真菌，超富集植物，重金属污染，联合修复 

Symbiosis between hyperaccumulators and arbuscular 
mycorrhizal fungi and their synergistic effect on the 
absorption and accumulation of heavy metals: a review 

Li Wang, Gen Wang, Fang Ma, and Yongqiang You 

State Key Laboratory of Urban Water Resource and Environment, School of Environment, Harbin Institute of Technology, Harbin 150090, 

Heilongjiang, China 

Abstract:  The remediation of heavy-metal (HM) contaminated soil using hyperaccumulators is one of the important 

solutions to address the inorganic contamination widely occurred worldwide. Hyperaccumulators are able to hyperaccumulate 

HMs, but their planting, growth, and extraction capacities are greatly affected by HM stress. The application of arbuscular 

mycorrhizal fungi (AMF) enhances the function of hyperaccumulators by combining the functional advantages of both, 

improving the efficiency of remediation, shortening the remediation cycle, and maintaining the stability and persistence of the 

remediation. Thus, the combined use of AMF with hyperaccumulators has broad prospects for application in the management 

of increasingly complex and severe HM pollution. This review starts by defining the concept of hyperaccumulators, followed 

by describing the typical hyperaccumulators that were firstly reported in China as well as those known to form symbioses with 

AMF. This review provides a systematic and in-depth discussion of the effects of AMF on the growth of hyperaccumulators, as 

well as the absorption and accumulation of HMs, the effects and mechanism on the hyperaccumulator plus AMF symbiosis to 

absorb and accumulate HMs. AMF enhances the function of hyperaccumulators on the absorption and accumulation of HMs by 

regulating the physicochemical and biological conditions in the plant rhizosphere, the situation of elements homeostasis, the 

physiological metabolism and gene expression. Moreover, the symbiotic systems established by hyperaccumulators plus AMF 

have the potential to combine their abilities to remediate HMs-contaminated habitat. Finally, challenges for the combined use 

of remediation technologies for hyperaccumulator plus AMF symbiosis and future directions were prospected. 

Keywords:  arbuscular mycorrhizal fungi, hyperaccumulating plant, heavy metal pollution, combined remediation 

 

随着工矿业和农业生产的迅速发展，土壤重金

属污染日益严重，对自然生态系统的良性循环和人

类的生存环境造成了严重的危害，重金属污染土壤

的修复迫在眉睫。植物提取是指利用对目标重金属

具有较强富集能力的特殊植物从污染土壤中吸取

重金属，并将其转移、贮存到茎、叶等地上部，随

后收割地上部并集中处置，通过连续种植这种植物

使得土壤中重金属含量降低至安全标准，该技术具

有成本低、不破坏土壤结构、无二次污染、修复面

积大等优点，近年来已得到社会的广泛认可[1-2]。 

植物提取修复效率主要取决于修复植物地上

部生物量以及转运重金属至地上部的能力[3]。然

而，超积累植物大多存在生长缓慢、生物量低、

根区扩张深度浅和对重金属转运效率低等共性问

题，使得单一地利用该类植物进行污染土壤的修

复具有一定的局限性，很难商品化推广与大规模

应用[2-4]。如何找到有效的措施改进现有的超积累

植物提取修复模式对于植物修复技术的健康发展

和工程应用具有重要的实践意义，也成了重金属

污染土壤原位修复的主要热点方向之一。刘志培

和刘双江[4]指出多元生物耦合的修复模式相比于

单一生物修复技术更具优势，在污染场地的生物

修复中应用潜力巨大。丛枝菌根真菌 (Arbuscular 

mycorrhizal fungi，AMF) 能深刻影响微量元素在
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根土界面中的迁移转化，AMF 与植物之间的协同

作用可能在重金属污染土壤的植物修复中发挥重

要作用[5-6]。研究表明，AMF 可提高超积累植物

重金属抗性及其在胁迫环境中的定植能力、促进

植物生长及元素积累，加速植物提取 [5-8] 。

Miransari[9]指出，超积累植物与 AMF 有机结合是

解决土壤重金属污染问题的关键。因此，研究土

壤生态系统中菌根真菌与超积累植物间的互作关

系，对据此方向性的强化生物萃取技术具有重要

意义。文中综述了国内外有关超积累植物与 AMF

共生的研究成果，系统总结了 AMF 对超积累植

物生长、吸收和转运重金属的影响，探讨了超积

累植物+AMF 联合吸收积累重金属的效应与作用

机制，以促进该共生联合修复技术在土壤重金属

污染原位修复中的应用。 

1  超积累植物的概念 

“Hyperaccumulator”一词最早见于 Jaffre 等

1976 年发表在 Science 的报道[10]，指的是那些在

确保自身生长不受影响的条件下能够超量积累 

一种或多种重金属并将其转运到地上部的植物。

2021 年 5 月 30 日通过 CNKI 数据库以全文检索的

方式，发现“hyperaccumulator”的中文译名主要有

“超富集植物” (9 748 篇)、“超积累植物” (7 945 篇)、

“超累积植物 ” (2 370 篇 )、 “超量积累植物 ”    

(764 篇) 等。这种术语缺乏统一性，不利于相关

文献的检索并降低了对该领域的理解。陈同斌  

等 [11]依据“hyperaccumulator”的定义和科学内涵

于 2005 年建议将其统一译成超富集植物更为合

适，但从文献库的检索结果来看并未引起足够的

重视。骆永明等[12]在最新编著的“镉锌污染土壤

的超积累植物修复研究”中，编者提出鉴于历史

沉淀、学者的认识以及我国植物修复领域相关研

究的最新进展，将“hyperaccumulator”译为超积累

植物可能更为合适并为大家乐于接受和采用。 

1977 年，Brooks 等[13]首次提出了超积累植物

的概念，当时用以命名茎中Ni含量大于1 000 mg/kg

的植物。通过 Web of Science 以“hyperaccumulator”

为主题词检索近 40年发表的文献 (超过 4 900篇)，

发现对超积累植物的定义尚未达成共识，仍存在

诸多争议。目前，国内外学者普遍认为超积累植

物首先应满足两个特征[13-16]：(1) 临界含量特征，

即植物地上部富集的重金属含量达到一定的标

准。早期国际上引用最多的是 Baker 和 Brooks[13]

于 1989 年提出的标准，即地上部 (主要为茎或叶)

积累 Mn、Zn 含量至少达到 10 000 mg/kg，Cu、

Cr、Pb、Ni、Co 达到 1 000 mg/kg，Cd 达到      

100 mg/kg。2013 年 Van der Ent 等[14]推荐采用新

标准 (表 1)，该标准须是植物在自然栖息地 (非

实验室水培或利用人工污染土壤试验) 维持自身

生长的同时达到相应的重金属积累量，目前已经获

得了国际同行的广泛认可 (Web of Science 引用达

684 次)；(2) 转运和富集特征，即转运系数 (地上

部重金属浓度/根部重金属浓度) 和富集系数(植物

地上部重金属浓度/土壤重金属浓度) 均大于 1。澳

大利亚昆士兰大学矿山土地复垦研究中心建立了

超积累植物全球数据库 (http://hyperaccumulators. 

smi.uq.edu.au/collection/)，截止到 2021 年 5 月 30 日，

数据库中共收录超积累植物 721 种 (含多金属超

积累植物 39 种)，约占已知维管植物的 0.2%，涵

盖 76 个科，其中 Ni 超积累植物 532 种，Cu 超积

累植物 53 种，Co 和 Mn 超积累植物各 42 种，Se

超积累植物 41 种，Zn 超积累植物 21 种，Cd 超

积累植物 10 种，Pb 超积累植物 9 种，As 超积累

植物 5 种，Tl 和稀土元素超积累植物各 2 种，Cr

超积累植物 1 种。考虑到自然界中可能存在许多

尚未确定的超积累植物，随着对这类植物的新发

现，数字会逐渐增加。我国近 20 年在超积累植物

的研究中取得了一系列成果，表 1 列举了中国本土

首次发现的超积累植物[16-24]。因为早期对超积累 
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表 1  超积累植物标准及中国本土首次报道的超积累植物 
Table 1  Standards for defining hyperaccumulating plants and the firstly recorded species in China 

Metal(loid)s 
Threshold 
(mg/kg) 

Families
Species 
reported 

China first records and shoot 
concentrations 

References

Ni > 1 000 52 532 –  

Cu > 300 20 53 Commelina communis (547 mg/kg) [16] 

Co > 300 18 42 –  

Mn > 10 000 16 42 Phytolacca americana L.  
(19 299 mg/kg) 

[17] 

Se > 100 7 41 Cardamine hupingshanensis  
(1 965 mg/kg) 

[18] 

Zn > 3 000 9 21 Sedum alfredii Hance (4 515 mg/kg) [19] 

Cd > 100 7 10 Viola baoshanensis (1 168 mg/kg) [20] 

Pb > 1 000 6 9 Arabis paniculata (2 300 mg/kg) [21] 

As > 1 000 1 5 Pteris vittata L. (5 070 mg/kg) [22] 

Tl > 100 1 2 –  

Rare earth elements > 1 000 2 2 Dicranopteris dichotoma  
(7 000 mg/kg) 

[23] 

Cr > 1 000 1 1 Leersia hexandra Swartz  
(2 978 mg/kg) 

[24] 

 
植物衡量标准的不统一性，数据库收录的超积累植

物物种数并不全，如滇苦菜 Picris divaricata[16]和

忍冬 Lonicera japonica[25]也常被认为是 Cd 的超积

累植物，芦苇堇菜 Viola calaminaria 是 Zn 的超积

累植物[26]，但数据库中并未记录。 

2  能形成丛枝菌根的超积累植物名录 

丛枝菌根  (AM) 是球囊菌门专性营养共生

真菌和 80%的陆生植物之间形成的互惠共生

体。寄主植物与 AMF 间的养分交换被认为是这

两个共生生物间的主要利益。AMF 通过根外菌

丝网扩大了根系吸收范围，帮助寄主植物获取

土壤中 N、P、Zn 和 Cu 等矿质营养和水分以促

进生长，同时 AMF 在增强植物抗逆能力、缓解

重金属毒害、调节植物吸收、转运和累积重金

属等方面发挥重要作用；寄主植物则向 AMF 提

供脂肪酸等碳水化合物 [27-29]。尽管 AMF 广泛分

布在陆地生态系统中，但在重金属含量极高的

环境中却罕见[30]。早期普遍认为超积累植物 (含

十字花科 104 种) 没有特殊的营养吸收策略，一

般不形成 AM[31]。Audet[32]也指出由于超积累植物

和 AMF 的生态特异性，两者的生存环境背景通

常是矛盾的。因此，AMF 与超积累植物间的相互

作用长期被忽略，直到近年来陆续发现某些超积累

植物也能被 AMF 侵染[33-52]，且 AMF 对超积累植

物生长和重金属的吸收产生重要影响，这才引起

了科研人员的广泛关注。迄今为止，据文献报

道能形成 AM 的超积累植物有 28 种，分布于

16 个科，包括 Ni 超积累植物 11 种，Cd 超积

累植物 6 种，As 超积累植物 2 种，Cu、Mn、

Tl、Pb、Cr 和 Zn 超积累植物各 1 种以及多金

属超积累植物 3 种  (表 2)。虽然本综述旨在尽

可能全面，但我们并不寻求就给定的超积累植

物物种的菌根侵染状态得出任何明确结论。 
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表 2  已经报道的能形成丛枝菌根的超积累植物 
Table 2  The reported hyperaccumulators that could be colonized by AMF  

Element(s) AMF strains Family Hyperaccumulator species References 

Ni Gigaspora sp. Asteraceae Senecio anomalochrous [33] 

 Gigaspora sp. Asteraceae Senecio coronatus [33] 

 Gigaspora sp. Asteraceae Berkheya zeyheri [33] 

 Glomus intraradices Asteraceae Berkheya coddii [33] 

 Indigenous AMF Euphorbiaceae Phyllanthus favieri [34] 

 Glomus sp. Cunoniaceae Geissois pruinosa [35] 

 Glomus sp. Cunoniaceae Geissois hirsuta [35] 

 Glomus sp. Rubiaceae Psychotria douarrei [35] 

 Glomus sp. Flacourtiaceae Homalium kanaliense [35] 

 Glomus sp. Sapotaceae Sebertia acuminata [35] 

 Glomus sp. Violaceae Hybanthus austrocaledonicus [35] 

Cd Glomus versiforme Solanaceae Solanum nigrum L. [36] 

 Glomus versiforme  Solanaceae Solanum photeinocarpum [37] 

 Glomus versiforme Caprifoliaceae Lonicera japonica [38] 

 Indigenous AMF Violaceae Viola baoshanensis [39] 

 Glomus mosseae Asteraceae Bidens pilosa L. [40] 

 Funneliformis mosseae Asteraceae Sphagneticola calendulacea [41] 

Cu Glomus sp. Lamiaceae Elsholtzia splendens [42] 

Mn Glomus sp. Phytolaccaceae Phytolacca americana [43] 

Tl Native AMF Brassicaceae Biscutella laevigata [44] 

Pb Native AMF Poaceae Dactyloctenium aegyptium [45] 

Cr Rhizophagus fasciculatus Poaceae Leersia hexandra [46] 

Zn Glomus mosseae Violaceae Viola calaminaria [47] 

As Gigaspora margarita Pteridaceae Pteris vittata L. [48] 

 Glomus intraradices  Pteridaceae Pityrogarmma calomelanos [49] 

Zn, Cd Glomus mosseae  Crassulaceae Sedum alfredii [50] 

Zn, Cd Acaulospora mellea Crassulaceae Sedum plumbizincicola [51] 

Zn, Cd, Pb Indigenous AMF Brassicaceae Thlaspi praecox Wulfen [52] 

 
例如，续断菊 Sonchus asper L.在国内也被认

为是 Cd 的超积累植物 [53]，且 AMF+续断菊共

生体系在 Cd 污染土壤的植物修复中有很好的

效果 [54]，但未被列入表 2，因为按照 Van der 

Ent 等 [14]的标准，续断菊从严格意义上并不满

足在自然栖息地生长就能达到超积累标准的

条件。 

3  AMF 对超积累植物生长和吸收转运  

重金属的影响 

3.1  AMF 对超积累植物生长的影响 

大多数研究结果表明接种 AMF 可以提高超

积累植物的生长量，但也有少数报道 AMF 能抑

制其植株的生长或无显著影响 (表 3)[55-67]。Jiang 
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等[38]发现 Cd 胁迫下 (10 和 20 mg/kg) 接种根内

根孢囊霉 Rhizophagus intraradices 和变形球囊霉

Glomus versiforme 增加了忍冬地上部和根系的生

物量。Wang 等[68]研究发现，Cd 污染土壤中接种

AMF 明显促进了 Cd 超积累植物龙葵 Solanum 

nigrum 的生长，且菌根依赖性随着 Cd 浓度增加而

增加。相比于非菌根植物，菌根化的植物在重金

属胁迫下通常表现出更好的生理特性。Cd 胁迫下

接种 AMF 增加了超积累植物龙葵的叶绿素含量

和光合特性指标[68]。Li 等[42]发现接种 AMF 提高

了 Cu 胁迫下海州香薷 Elsholtzia splendens 的发芽

率，使其快速适应 Cu 胁迫。接种 AMF 能促进

Cu 污染土壤中海州香薷叶片叶绿素的合成[69]。低

P 条件有利于 AMF 定殖于植物根系[60]，而 AMF

侵染水平与其促生效应呈正相关[33,70]，因此 AMF

对超积累植物生长的影响与生长基质中 P 的水平

密切相关。Zhong 等[39]研究了不同施 P 水平下土

著 AMF 对不同 Cd 胁迫处理下的宝山堇菜 Viola 

baoshanensis 生长的影响，发现 AMF 只在低 P 水

平下可增加地上部生物量，当土壤有效 P 高时，

AMF 反而降低地上部生物量。Vogel-Mikus 等[30]

发现 AMF 接种并没有增加 Zn、Cd 和 Pb 多金属

超积累植物 Thlaspi praecox 地上部生物量，反而

降低了根系生物量，可能是因为菌根围大部分的

碳源被 AMF 利用。Zn 污染下接种根内根孢囊霉对

龙葵生长没有影响[36]。Jankong 等[49]发现 As 污染土

壤中 AMF 对 As 超积累植物粉叶蕨 Pityrogramma 

calomelanos 的生长无显著效应。Turnau 等[33]指出

AMF 促生效应可能与 AMF 菌种自身耐性及其与

超积累植物共生的特性有关。 

3.2  AMF 对超积累植物吸收和转运重金属的

影响 

Audet等[71]对 AMF影响植物吸收重金属的文

献 (90%为非超积累植物) 进行了 meta 分析，结

果表明：重金属浓度较低时，AMF 具有强化寄主

植物吸收转运重金属的功能；而当重金属浓度较

高时，AMF 则阻滞了植物吸收转运重金属。由

于超积累植物自身对重金属有特殊的吸收、转

运、贮存和耐受机制，因此 AMF 对其吸收转运

重金属的效应是否与普通植物具有共性值得深

入探究。 

通常认为，接种 AMF 有利于重金属在根系

的固定，减少向地上部转移[37]。然而 AMF 对超

积累植物吸收转运重金属的效应却呈现出功能多

样性 (表 3)。Li 等[6]发现在 15 mg/kg Cd 污染的土

壤中，接种摩西斗管囊霉 Funneliformis mosseae

增加了龙葵根系 Cd 浓度，降低了地上部浓度。但

也有研究发现接种 AMF 降低了根系重金属浓度，

如 25 mg/kg As 水平下接种珠状巨孢囊霉 Gigaspora 

margarita 对蜈蚣草 Pteris vittata 地上部 As 浓度

没有影响，却降低了根系 As 浓度[48]。同样，土

著 AMF 降低了 Thlaspi praecox 根系 Zn 浓度，对

地上部 Zn 浓度没有影响[30]。植物体内重金属浓

度降低被认为是 AMF 促进植物健壮生长所形成

的“稀释效应”[72]。除了调控超积累植物吸收重金

属，AMF 还能影响重金属在植物器官内的分   

配[73]。如 Lu 等[41]利用盆栽试验发现不同 Cd 污染

土壤下 (25、50 和 100 mg/kg)，接种摩西斗管囊

霉 能 协 助 超 积 累 植 物 蟛 蜞 菊 Sphagneticola 

calendulacea 根系吸收 Cd 并转运至地上部，表现

为 Cd 转运系数增加。接种从重金属污染区分离

出的以聚生球囊霉 Glomus fasciculatum 为主要菌

种的土著 AMF 显著促进了 Zn、Cd 自 Thlaspi 

praecox 根系向地上部的转运，但对 Pb 的转运没

有影响[30]。王发园等[7]发现接种 AMF 可以显著促

进 Cu 向海州香薷地上部分配。Bona 等[66]发现接

种摩西斗管囊霉降低了蜈蚣草地下部 As 浓度，促

进 As 向地上部分配。Tan 等[37]发现在 5、10、20

和 40 mg/kg Cd 水平接种变形球囊霉均抑制了 Cd

在少花龙葵 Solanum photeinocarpum 中的转运，

降低了地上部 Cd 浓度。Jiang 等[55]发现 10 mg/kg 

Cd 水平下龙葵接种摩西斗管囊霉后地上部 Cd 浓
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度增加幅度显著高于根系 Cd 浓度，而在 20 mg/kg 

Cd 水平下根系 Cd 浓度增加幅度大于地上部。

Wang 等[5]发现接种根内根孢囊霉在低 Cd 浓度下

促进 Cd 向地上转运，而在高浓度下则抑制 Cd 的

转运。Zhong 等[39]发现在 50 mg/kg Cd 水平接种

AMF 显著降低 Cd 向宝山堇菜地上部的分配，降

低地上 Cd 浓度，而在 200 mg/kg Cd 水平增加转

运系数，但此时主要是通过减少根部 Cd 吸收降

低地上部 Cd 浓度。Yang 等[56]发现在开花期，AMF

接种后龙葵后地上部和根系 Cd 浓度有下降趋势，

但 Cd 在植物体内的分配策略没有变化。Hu 等[57]

发现接种苏格兰球囊霉 Glomus caledonium 和摩

西斗管囊霉对东南景天 Sedum alfredii 的 Cd 转运

效率无显著影响。Leung 等[62]发现接种 AMF 显著

增加 As 在蜈蚣草体内的转移系数。 

不难发现，被称为“功能多样性”的植物和

AMF 组合可能导致共生联合体在植物生长和重

金属吸收转运方面的不同结果。AMF 对超积累植

物生长、吸收和转运重金属的效应可以是促进、

抑制或不产生影响，尚无一致的结论，即使是同

种超积累植物+AMF 共生体系在相同浓度的重金

属胁迫下，菌根效应都可能相反。总之，AMF

产生的效应与其种类、寄主植物多样性、重金属

类型及浓度、土壤性质、生长环境等密切相关。

如 AMF 对龙葵吸收转运 Zn 的效应主要取决于真

菌菌株和 Zn 的污染水平[74]，AMF 对蜈蚣草 As

吸收转运效应与 As 的浓度、AMF 菌种和土壤条

件有关[58-66]。 

4  超积累植物+AMF 共生联合吸收积累 

重金属的效应与作用机制 

4.1  超积累植物+AMF 共生联合吸收积累重

金属的效应 

由于目前公认以植物地上部重金属积累量

(重金属浓度×干重) 作为评估修复效率的参数[2]，

文中总结出基于促生长效应的超积累植物重金属

积累响应 AMF 的模式。(1) 污染土壤中 AMF 若

对超积累植物无促生长效应  (生物量下降或不

变)，重金属积累量也呈现出相应的减少或不变，

通常不会增加[30,39,56]。如Chen等[64]发现接种AMF

使蜈蚣草生物量下降，As 浓度不变，导致地上部

As 提取量削减了 32%。(2) 若 AMF 表现出促生

长效应，超积累植物重金属积累变化呈现两种趋

势：一是不变，此时 AMF 促生长效应刚好抵消

AMF 引起的重金属浓度的下降[38,56]；二是增加，

此时超积累植物地上部重金属浓度的变化可能呈

现增加[6,41,55,62]、不变[48,57,61]或降低[37,51,58]。目前

在超积累植物+AMF 共生修复体系研究中，由生

物量增加、重金属浓度降低带来的积累量增加 

(由于生物量的增加幅度高于重金属浓度降低幅

度) 的研究报道较多，如 Liu 等[3]发现在 100 mg/kg 

Cd 污染土壤中，接种变形球囊霉降低了龙葵地上

部 Cd 浓度 19%，而生物量增加 310%导致地上部

Cd 积累量增加 249%。Liu 等[58]通过盆栽试验发

现在 300 mg/kg As 添加水平接种摩西斗管囊霉显

著降低了蜈蚣草地上部 As 浓度 38%，但地上部

生物量增加 125%导致 As 的吸收总量增加 43%。

林先贵等[51]在田间试验中亦发现 AMF 对超积累

植物伴矿景天 Sedum plumbizincicola 累积 Cd 的效

应呈现相似规律。也有研究表明 AMF 能同时促

进超积累植物生长与重金属吸收，Li 等 [6]发现

接种 AMF 同时促进龙葵地上部生物量和重金属

浓度，重金属积累量增加 20%。在 Ni 污染土壤

中，AMF 联合 Berkheya coddii 使 Ni 吸收量增

加了 344%[33]。在镉污染土壤中，AMF 接种使

蟛蜞菊地上部 Cd 提取量增加了 212%–277%[41]。

在 100 mg/kg As 污染水平，接种土著 AMF 使蜈

蚣草地上部 As 积累提高了 5 倍[60]。 

4.2  超积累植物+AMF 联合吸收积累重金属

的作用机制 

AMF 协助超积累植物吸收积累重金属，主要

有两个途径(图 1)：一是通过构建物理性防御屏 
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图 1  超积累植物+AMF 共生联合修复重金属污染土壤机制 
Fig. 1  Mechanism of AMF-assisted hyperaccumulator for combined remediation of HM-contaminated soil. 
 
障、调节元素平衡、抗氧化系统及抗逆基因表达

等生理机制来增强寄主植物重金属耐受性，促进

生长，此时地上部重金属浓度由于“生长稀释效

应”虽有所降低，但生物量的积累弥补了浓度上的

降低，重金属提取总量仍增加。超积累植物+AMF

在重金属污染生境中表现出的联合修复效应更多

依靠的还是菌根发挥的促生效应，AMF 通过促进

植物生长，增加重金属积累量。二是通过菌根根

外菌丝吸收、改变根系构型、调节重金属转运相

关基因表达以及对菌根围微环境的修饰定向调控

重金属在土壤-根-地上部的迁移转运，促进地上

部重金属富集。  

(1) 形成物理性防御与化学吸附固定机制 

重金属根系固定化及真菌结构固持等物理性

防御屏障能大大缓解重金属对植物的毒害[28,62]。

土壤中形成的大量根外菌丝能促进重金属的固定

和转化为无毒形态，大部分重金属被积累固持在

根内的 AMF 泡囊、孢子和丛枝等结构中，减少

重金属向地上部分配以此来“规避”重金属的毒 

害[75-76]。Salazar 等[77]利用全反射 X 射线荧光技术

对 AMF 孢子中的 Pb 进行了定量分析，发现真菌

孢子中的 Pb 含量可达 0.06 μg/孢子。AMF 还可以

通过根内菌丝吸附，细胞壁及原生质膜组分如几

丁质、纤维素等螯合固定重金属[30,76]。球囊霉素

相关土壤蛋白  (Glomalin-related soil protein，

GRSP) 是 AMF 菌丝分泌产生的一种专性糖蛋

白，具有将重金属络合固定在菌根围的能力，

GRSP 通过降低重金属的生物有效性进而降低重

金属对寄主植物的毒害[78]。Malekzadeh 等[79]发现

在 Pb 浓度为 450 μmol/L 时，每 1 g GRSP 可以结

合 665.72 mg Pb，且土壤中 GRSP 含量随 Pb 的浓

度上升而增加。 

(2) 维持元素稳态、均衡养分供给 

维持植物矿质元素的吸收与平衡是 AMF 的

生理功能之一[80]。重金属抑制根系对营养元素的

吸收，如 Cd、Cu、Zn、Pb 等能与正磷酸盐发生
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反应，导致土壤速效 P 含量下降，造成植物因 P

吸收不足而生长受到抑制[81]。Leung 等[8]发现单

一或混合接种从砷矿区分离出的摩西斗管囊霉和

根内根孢囊霉均能改善 As 超积累植物蜈蚣草体

内 N、P 的营养状况，促进生长。接种土著 AMF

促进了 Ni 超积累植物 Berkheya coddii 地上部对

K、Fe、P 和 Ca 的吸收，提高了植株在富 Ni 土壤

中的存活率[67]。研究表明，磷的积累效率决定了

菌根植物的生长和对重金属的吸收能力[27]。AMF

分泌的磷酸酶和有机酸等有助于促进难溶态 P 溶

解，同时菌丝上具有高亲和力的 P 转运蛋白以及

根外菌丝扩大吸收养分的范围，因此 AMF 能改

善寄主植物的 P 营养状况[57,82-83]，这也是 AMF

帮助植物抵抗重金属毒害的主要机制之一。笔者

最近研究发现，接种 AMF 可显著提高龙葵对 P

的吸收，缓解 Cd 的毒害[5]。此外，Cd、Pb 等作

为生长非必需元素，进入植物体内没有专性通道，

因此只能占用植物生长必需营养元素使用的运输

场所或路径，进而破坏离子稳态，导致植物相关

功能的崩溃[84]。Wang 等[68]发现 Cd 对龙葵的毒害

可能是其与必需元素 Fe 和 Ca 竞争导致的营养失

衡引起的，而 AMF 对植物矿质稳态有积极作用，

从而保护植物免受 Cd 的毒害。Adeyemi 等[81]发

现接种 AMF 促进了大豆 Glycine max L.体内对 Cd

和 Mg 的吸收，Ca、Mg 含量的增加可以降低 Pb

对植物的毒性作用，因为 Ca 可以维持细胞壁和细

胞膜的完整性，Mg 含量的增加可以保证光合作用

的正常进行。 

(3) 调节生理生化代谢 

重金属通过诱导产生并积累大量的活性氧自

由基 (Reactive oxygen species，ROS)，造成植物

体内活性氧代谢失调，引发膜中不饱和脂肪酸发

生过氧化反应，破坏膜的结构与功能，造成酶失

活，损害植物的正常代谢 [85]。抗氧化系统作为  

一种防御机制，对于植物耐受重金属具有重要作

用，通过清除 ROS 从而保护植物免受氧化胁迫，

包括抗氧化酶类如超氧化物歧化酶  (Superoxide 

dismutase，SOD)、过氧化物酶 (Peroxidase，POD)、

过氧化氢酶 (Catalase，CAT)、谷胱甘肽过氧化物

酶、抗坏血酸过氧化物酶 (Ascorbate peroxidase，

APX) 和谷胱甘肽还原酶 (Glutathione reductase，

GR)，以及非酶抗氧化剂如抗坏血酸  (Ascorbic 

acid，AsA)、谷胱甘肽 (Glutathione，GSH) 以及

多酚、类黄酮等[86-87]。植物对重金属胁迫的耐受

性随着抗氧化酶和非酶活性的增加而增加 [37]。

Wang 等[68]证实，接种根内根孢囊霉可显著提高

龙葵叶片中 SOD、POD、多酚、总黄酮和 GSH

的含量，降低过氧化氢、超氧阴离子和丙二醛的

积累，从而促进植株的生长。Cu 胁迫下接种 AMF

可使海州香薷叶片 GSH、AsA 的含量显著增加，

而 SOD、APX 活性显著提高[69]。接种变形球囊霉

使 Cd 超积累植物少花龙葵叶片中 CAT、POD、

APX 的活性显著提高[37]。Jiang 等[38]的研究也发

现接种 AMF 增加 GR、CAT、APX 的活性是忍冬

耐受 Cd 的主要机制之一。较高的植物螯合肽 

(Phytochelatins，PCs) 水平可导致重金属的积累

增加[8]。接种 AMF 增加了忍冬体内 PCs 的含量，

增加了根系 Cd 的浓度，减轻了对地上部的毒害[38]。

区隔化在重金属的解毒过程中起着重要作用[61]，

可能与重金属的亚细胞分布和化学形态有关。

AMF 通过增加果胶和半纤维素多糖含量来增加

细胞壁对 Pb 的固定，同时提高细胞壁内 POD 活

性，保护寄主植物免受 Pb 的毒害[88]。接种 AMF

促进超积累植物蟛蜞菊地上部 Cd 赋存形态由乙

醇和去离子水提取态向醋酸态转化，增加了细胞

壁中 Cd 的含量，使 Cd 的毒性降低[41]。 

(4) 诱导基因表达 

Leung 等[8]发现，接种 AMF 通过增加砷酸还

原酶的合成来提高蜈蚣草对 As 的吸收。随着蛋白

质组学分析技术的发展，研究者发现重金属胁迫

下，AMF 可能通过调控超积累植物体内某些蛋白

质的合成来缓解重金属毒害。Bona 等[66]利用蛋白
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质组学方法对 AMF 和蜈蚣草共生体系进行分析，

图像显示存在 37 个差异表达蛋白点，其中 21 个

被成功鉴定。As 胁迫影响其中 14 个点 (12 个上

调，2 个下调)，在摩西斗管囊霉存在时仅 1 个点

上调、2 个点下调；而在无 As 处理时接种摩西斗

管囊霉影响 17 个点，其中 13 个上调，4 个下调，

说明 AMF 能够调控蛋白质的合成提高蜈蚣草耐

As 能力。Wang 等[68]利用实时荧光定量 PCR 技术

研究发现，AMF 可以增加超积累植物叶片 FeSOD

和 Cu/ZnSOD 基因的表达水平，降低 CAT2 基因

的水平，进而调节植物抗氧化酶，提高植物耐受

能力。金属硫蛋白 (Metallothionein，MT) 与重金

属结合能减少游离态离子对细胞的损伤，接种

AMF 能通过上调 MT2b 来激活毛果杨 Populus 

trichocarpa 的解毒防御系统，保护植物免受 Zn、

Cd 的伤害[89]。与重金属转运有关的基因表达水平

一定程度上决定了植物吸收、转运微量元素的能  

力[83]。接种根内根孢囊霉显著降低转运蛋白基因

MsIRT1 和 MsNRAMP1 的表达，导致 Cd 向地上

部的转移能力下降[90]。 

(5) 改善菌根围理化与生物条件 

AMF 通过根系分泌物的形成改变根围 pH、

养分有效性和微生物群落结构等菌根围的微环

境，影响重金属在土壤中的赋存形态、生物有效

性和移动性[91-92]。Wang 等[5]发现 AMF 可以促进

龙葵根围土壤重金属形态由非活性态 (可还原态

和残渣态) 向活性态 (弱酸提取态) 转化，生物有

效态 Cd 浓度增加 26.2%，这种作用机制可能是菌

根分泌物活化了土壤中的重金属。王发园等[7]研

究表明 Cu 胁迫处理下菌根诱导的根围 pH 变化对

海州香薷吸收 Cu 可能存在较大影响。Hu 等[57]

发现接种 AMF 增加了东南景天根围 pH，导致土

壤可提取态 Cd 浓度减少 21%–38%，因此对植物

地上部 Cd 浓度没有显著影响。接种 AMF 可以通

过提高 pH 来增加蜈蚣草菌根围有效 As 含量[58]。

接种 AMF 使蜈蚣草根围土壤中 Ca 结合态 As 大

量减少，而可供植物吸收的 Fe 和 Al 结合态 As

显著增加，导致 As 的转运系数和地上部 As 的积

累均显著加[61]。植物-AMF 共生能够影响根系有

机酸的分泌，有机酸能活化难溶态重金属，接种

AMF 增加了蜈蚣草根围有机酸含量，改善了蜈蚣

草耐 As 能力，增加了 As 的吸收[93]。根际微生物

具有改变重金属有效性的潜力，AMF 通过增加根

围土壤放线菌的丰度来降低土壤 Cd 的有效性，

进而降低植物体内 Cd 的吸收积累[92]。 

(6) 改变寄主空间构型 

根系是植物与生长环境进行物质交换的主要

界面，根系形态的可塑性是体现吸收功能的重要

因素之一，在超积累植物吸收积累重金属中起重

要作用[94]。如龙葵根系总根长和细根长与地上部

Cd 的浓度呈正相关[56]。重金属胁迫对根系的生长

和构型产生负面影响，而 AMF 侵染植物根系使

寄主植物根系生物量、根长、根表面积和根密度

等发生变化[56,95-96]，这很有可能是影响超积累植

物吸收转运重金属的一个机制。同时 AMF 定殖

根系能扩大吸收面积，伸展到植物根系无法接触

到的空间，加上 AMF 根外菌丝具有吸收重金属

并将其转运至植物各器官的能力，因此接种 AMF

能增加植物对重金属的吸收[3,29]。接种 AMF 增加

了蜈蚣草根长和根表面积[62]，增加了对 As 的吸

收。AMF 对寄主植物的生长不只是单纯的整体促

进作用，而是改变了元素吸收的固定对策，寄主

植物呈现异速生长，空间构型 (根冠比) 等发生

明显变化。对重金属元素的吸收提取也不是简单

的等倍稀释、累积过程，而是有策略的主动运输、

积累或有方向性的固定。Wang 等[5]研究发现接种

AMF 增加了龙葵生物量向地上部分配，因此降低

了重金属向地上的分配系数 (生长稀释效应)。 

5  超积累植物+AMF 共生体系在重金属  

污染生境中的应用 

当前超积累植物+AMF 共生联合修复试验多
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在实验室开展，少有工程案例。林先贵等[51]利用

田间试验发现蜜色无梗囊霉 Acaulospora mellea

使伴矿景天地上部对 Cd 的提取量提高了 75%。

Wang 等[97]在 5 个月的田间修复试验中发现，接

种 AMF 使海州香薷地上部 Cu 提取量提高了

98%。Cantamessa 等[65]将蜈蚣草+AMF 成功地应

用到 As 污染严重的工业场地，原位修复 3 年，场

地 As 含量降低至安全标准。植物提取的重金属受

到植物根系延伸深度的限制，适合于土壤浅层修

复，修复深度不佳。而 AMF 扩大了植物根系吸

收重金属的区域，可进一步对深层土壤进行修复。

Matzen 等[98]利用 58 周原位场地试验，发现 AMF

接种既能保证高修复效率又能大大缩短修复时

间，还能对深层土壤进行有效修复。此外，将超

积累植物与适应特定金属的 AMF 进行优化组合，

可以为植物在极端污染条件下的生长提供显著的

优势，是植物采矿技术的前提[67]。田间条件下，

Ni 超积累植物 Berkheya coddii 能与 AMF 共生，

且 AMF 侵染的植物能更好地存活和生长，加快

了植物采矿进程[33]。 

6  总结与展望 

从重金属去除角度考虑，生物修复效果主要

取决于修复植物对重金属的绝对吸收量。植物的

生长与其对重金属的耐受性和矿质营养吸收密切

相关，而重金属吸收取决于土壤中重金属生物有

效性及植物转运重金属的能力。由于土壤中重金

属的溶解性和有效性较低，植物可获得的重金属

含量受到限制。同时，大多数超积累植物具有对

环境及地域的选择性，适应极端复杂环境的能力

较差。单纯依靠超积累植物对污染土壤进行修复

会面临各种挑战，工程应用很难实践。AMF 协同

超积累植物可弥补单一修复的缺陷，增强修复效

率 (表 3)。修复植物生物量的处理放置也是一个

非常令人关注的问题，从经济角度考虑，提高地

上部重金属浓度比生物量更具优势，因为生物量

增加，会使后续富集植物生物质无害化、资源化

的处理成本增加[2]。 

需要指出的是，植物修复工程不能只考虑对

污染元素的去除效应而忽略对土壤生态系统的影

响 [68]。植物修复的最终目的是稳步提高土壤肥

力，恢复污染土壤的健康，支持修复后作物可持

续生产，因此在评价植物修复效果时需要考虑土壤

质量的综合评价[99]。单独种植超积累植物使得土

壤中养分大量流失，后续如果要种植作物，一般

要施肥，化肥的施用又带来了重金属输入的风险。

而留在土壤中的 AMF 可作为有效的生物肥料使

用，可消除或减少对化肥的需求，从而有助于恢复

受干扰的生态系统。与超积累植物单独种植相比，

AMF 增加了土壤酶的活性，恢复了土壤微生物活

性，使得土壤速效养分恢复至污染前水准[68]。 

鉴于以上这些益处，菌根修复技术在重金属

污染环境领域的应用未来可期。但由于超积累植

物+AMF 共生体联合吸收累积重金属的效应呈现

多样性，其作用机制也尚未弄清，导致其实际应

用于重金属污染土壤原位修复的难度很大。针对

当前关于超积累植物与 AMF 的互作研究存在不

足的问题，未来应深入开展以下几方面的工作。 

(1) 世界范围内在筛选超积累植物方面作了

大量工作，目前报道的超积累植物已有 700 多种，

而超积累植物+AMF 共生研究尚不足 4%，忽视了

该共生联合体在重金属污染土壤生态修复中可能

发挥的巨大作用。未来应关注超积累植物与 AMF

之间的相互作用，对于强化生物修复效果具有重

要的理论意义。 

(2) 有关 AMF驱动超积累植物生产力和微量

元素吸收方面的分子学机制尚缺乏系统探究。应

充分利用组学、实时射线成像、同步辐射、荧光

探针、非损伤微测等新技术，深入研究污染生境

中 AMF 对寄主植物的保护效应及关键机制，阐

明重金属在 AMF 介导的土壤-超积累植物系统中

的生物地球化学过程，为 AMF 强化超积累植物
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修复微量元素污染土壤的应用提供科学依据。 

(3) 深入开展菌根技术对重金属修复产生积

极作用的条件和范围，筛选出面向工程应用的超

积累植物+AMF 共生联合修复体系。尽管共生联

合体表现出很好的生物修复效率，但需要合理选

择，“一刀切”的方法是不合适的，必须考虑到不

同的重金属污染生境下即使是同样的组合也会表

现出不同的效应。同时，当前的研究主要是通过

室内可控条件下得出的超积累植物+AMF 在植物

修复中产生的联合效应，而盆栽试验条件与自然

污染区有很大差异，产生的菌根效应可能有所不

同。如在自然污染区超积累植物美洲商陆[43]、东

南景天[50]、海州香薷[100]吸收重金属与 AMF 的侵

染没有相关性。未来应进一步开展场地试验，研

究菌根体系发挥功能的最优条件，将盆栽试验效

果显著的真菌+植物组合应用到自然实际污染土

壤中进行科学验证，构建最佳修复模式。 

(4) 自然界中菌根共生是一种普遍现象，但

大部分超积累植物是非菌根型寄主，或对其共生

依赖度异质性高，缺少人工干扰的自然生态系统

中 AMF 侵染率往往处于较低水平，而侵染定殖

数量较少一般会削弱菌根生理生态功能。在实际

污染土壤中，微生物、动物和植物是彼此不可分

割、密切联系的生态网络 [101]，笔者最近研究发

现，蚯蚓在土壤生态系统中的行为干扰可作为 

一种拟自然促进菌根侵染的有效方法[5]。因此，

超积累植物+AMF+土壤动物复合共生体系的协

同修复技术将是未来污染土壤生物修复的研究

前沿和热点。 
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