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摘要：丛枝菌根真菌（ＡＭＦ）是在自然和农业生态系统中广泛存在的一类专性共生土壤微生物，能够与８０％
左右的陆地植物建立共生关系。ＡＭＦ从宿主植物获取碳水化合物以维系自身生长；作为回报，ＡＭＦ能够帮
助植物从土壤中吸收矿质养分和水分。很多研究表明，ＡＭ共生体系对于植物适应各种逆境胁迫（如贫瘠、
干旱、环境污染等）具有重要作用。在土壤重金属污染情况下，ＡＭＦ能够通过多种途径影响植物对重金属的
吸收、累积和解毒过程，并对植物产生保护效应。本文围绕 ＡＭ对土壤 －植物系统中重金属迁移、转化和累
积过程的影响机制，系统评述了金属元素种类及污染程度、宿主植物和ＡＭＦ种类，以及土壤理化性质等因素
对ＡＭ植物吸收累积重金属的影响，并从ＡＭＦ对土壤－植物系统中重金属行为的直接作用（包括菌丝吸收
和固持，以及改变根际重金属形态等），及 ＡＭＦ改善植物矿质营养促进植物生长从而间接增强植物重金属
耐性两方面讨论了ＡＭ增强植物重金属耐性的机理，系统总结了相关研究领域的前沿动态。最后，对菌根技
术在农田和矿区重金属污染土壤生物修复中的应用前景进行了展望。

关键词：丛枝菌根真菌；重金属；耐性；生物修复

要点：

（１）介绍了ＡＭ真菌对植物吸收累积重金属的调控作用及其影响因素。
（２）从ＡＭ真菌直接和间接影响土壤植物系统中重金属迁移转化过程两方面总结了ＡＭ真菌增强植物重金

属耐性的机制。

（３）展望了ＡＭ真菌在重金属污染土壤生物修复中的可能应用。
中图分类号：Ｘ８２５ 文献标识码：Ａ

重金属原义是指比重大于５的金属，而在环境
科学领域中则特指能够对生物体产生毒害作用的金

属或类金属元素，如Ｐｂ、Ｚｎ、Ｃｄ、Ｃｒ、Ａｓ和Ｈｇ等。重
金属在工农业生产及人们日常生活中有着非常广泛

的应用，但由于重金属相关工业生产活动中废弃物

的不合理排放，以及含重金属农药和化肥的大量施

用等原因造成了土壤重金属污染，不仅对生态环境

产生严重破坏，也可能通过食物链传递与累积直接

威胁到人体健康［１］。在此背景下，采用适宜方法治

理重金属污染土壤迫在眉睫。目前，重金属污染土

壤治理方法主要有工程措施、物理化学修复和生物

修复。工程措施主要指客土、翻土等，物理化学修复
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方法则主要包括电动力修复法、热处理分离法、固

化／稳定化，以及土壤淋洗等技术，而生物修复主要
是利用植物及微生物去除或固定土壤中重金属的方

法。与物理化学修复技术相比，生物修复具有成本

低、环境友好、二次污染小等优点，因而受到越来越

多的关注。植物修复是生物修复中最具前景的一种

修复方法。针对不同的污染情形，植物修复具体分

为植物萃取、植物固定、植物过滤和植物挥发等。

在自然条件下，植物往往与土壤中的微生物有

着密切的联系，有些土壤微生物甚至会深刻影响植

物的生理代谢和环境适应性。有研究者提出，植物

－微生物联合修复往往会比单一的植物修复或微生
物修复有更好的应用效果［２－３］。在诸多土壤微生物

类群之中，丛枝菌根真菌（Ａｒｂｕｓｃｕｌａｒｍｙｃｏｒｒｈｉｚａｌ
ｆｕｎｇｉ，ＡＭＦ）是一类广泛存在的专性共生土壤真菌，
能够与陆地上大多数高等植物形成共生关系［４］。

ＡＭＦ从宿主植物获取碳水化合物以维持自身生长，
同时能够帮助宿主植物从土壤中吸收矿质养分和水

分。很多研究表明，ＡＭ共生体系对植物适应各种
逆境胁迫（如土壤贫瘠、干旱和污染等）具有重要意

义［５］。一些调查研究也发现，重金属污染区域往往

存在着较高的 ＡＭＦ多样性［６－７］，ＡＭＦ不仅可以帮
助植物在重金属污染土壤中生长［８］，也有助于矿区

生态系统的恢复重建［９］，而且这些耐性ＡＭＦ多趋向
于与优势植物种群形成共生关系［１０］。在重金属污

染情况下，ＡＭＦ能够通过多种途径减轻重金属对植
物的毒害，增强植物重金属耐性［１１］，因而 ＡＭＦ无论
对于重金属污染土壤生物修复还是生态重建都具有

潜在应用价值。本文围绕ＡＭ影响植物吸收累积重
金属机制，重点介绍相关研究前沿，并对未来研究方

向及菌根应用技术的研发及推广进行展望。

１　重金属污染下 ＡＭ对植物生长和吸收
累积重金属的影响
重金属往往具有较强的生物毒性，会直接抑制

植物和ＡＭＦ的生长和生理活动，进而影响到ＡＭ共
生体的建成和发育。另一方面，ＡＭ共生体也往往
有助于植物适应重金属污染环境。通常情况下，ＡＭ
能够强化植物根系对重金属的过滤作用（或屏障效

应），从而降低重金属向地上部的分配比例，减轻重

金属对植物地上重要生理器官的毒害作用。不过，

ＡＭ植物吸收累积重金属会受到重金属种类及污染
程度、植物和ＡＭＦ种类及土壤理化性质等多种因素
的影响，菌根效应也往往会因具体情况而有所不同。

１．１　重金属污染对ＡＭ形成的影响
重金属会同时影响植物及 ＡＭＦ的生理或遗传

特性，进而影响菌根共生体系的建成和发育。很多

调查研究表明［６－７，１２］，重金属污染会影响土壤 ＡＭＦ
多样性，如Ｚａｒｅｉ等［６］发现，随着土壤 Ｐｂ和 Ｚｎ污染
浓度的升高，ＡＭＦ多样性降低。野外调查发
现［７，１０，１２－１４］，在重金属污染地带生长的植物能够自

然形成菌根共生体，如 Ｃｈｅｎ等［１０］发现，铜尾矿区

（高度Ｐｂ、Ｚｎ、Ａｓ、Ｃｄ和 Ｃｕ污染）优势植物狗牙根
（ＣｙｎｏｄｏｎｄａｃｔｙｌｏｎＬｉｎｎ．）具有较高菌根侵染率。
Ｗｈｉｔｆｉｅｌｄ等［７］也发现，重金属污染区的早生百里香

（Ｔｈｙｍｕｓｐｏｌｙｔｒｉｃｈｕｓ）等植物具有较高的 ＡＭ菌根侵
染，而且随着污染程度的增加根内泡囊显著增多，说

明在重金属污染情况下，ＡＭＦ能够与特定植物形成
良好共生关系。一些室内模拟试验表明，重金属污

染可能提高［１５－１６］或降低 ＡＭ侵染率［１７－１８］，具体受

到金属元素种类、浓度及化学形态等因素影响［１９］。

低剂量重金属污染往往能够刺激 ＡＭ真菌生长，促
进菌根共生体发育，而高浓度重金属则往往抑制

ＡＭ形成［２０－２１］。此外，重金属形态对 ＡＭ侵染率有
重要影响，如Ｌｅｙｖａｌ等［２２］观察到土壤重金属总浓度

与菌根侵染率无显著相关，而ＮＨ４ＮＯ３提取态Ｃｄ和
Ｚｎ与ＡＭ侵染率呈显著负相关。
１．２　重金属污染下ＡＭ对植物生长的影响

重金属污染情况下，ＡＭ通常能够促进植物生
长。如 Ｃｈｅｎ等［２３］发现 Ｃｕ尾矿中，接种 Ｇｌｏｍｕｓ
ｍｏｓｓｅａｅ促进了金鸡菊（Ｃｏｒｅｏｐｓｉｓｄｒｕｍｍｏｎｄｉｉ）、蜈蚣
草（Ｐｔｅｒｉｓｖｉｔｔａｔａ）和白三叶草（Ｔｒｉｆｏｌｉｕｍｒｅｐｅｎｓ）的生
长。Ｄｏｎｇ等［２４］发现严重 Ａｓ污染土壤中，接种
Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ显著提高了白三叶草和多年生黑麦草
（ＬｏｌｉｕｍｐｅｒｅｎｎｅＬ．）的生物量。Ｚｈａｎｇ等也发现，ＡＭ
真菌能够显著促进在砷污染土壤中生长的蒺藜苜蓿

（ＭｅｄｉｃａｇｏｔｒｕｎｃａｔｕｌａＬ．）［２５］、紫花苜蓿（Ｍｅｄｉｃａｇｏ
ｓａｔｉｖａＬ．）［２６］和水稻（ＯｒｙｚａｓａｔｉｖａＬ．）［２７］生长。Ｗｕ
等［２８－２９］研究发现 ＡＭ真菌能够显著促进铬污染土
壤中蒲公英（ＴａｒａｘａｃｕｍｐｌａｔｙｐｅｃｉｄｕｍＤｉｅｌｓ）、狗牙根
及蒺藜苜蓿的生长。很多研究发现ＡＭ的促生效应
与改善植物矿质营养（尤其是磷营养）密切相

关［２３－２４，３０－３１］。ＡＭ能够活化土壤中的磷，促进植物
根系对磷的吸收［３２－３３］。ＡＭ根外菌丝也能够直接
吸收Ｐ［３４］并传输到植物体内，而这种作用对于一些
特殊的无根毛植物尤为突出，如 Ｃｈｅｎ等［３０，３５］发现

Ｕ污染下，ＡＭ能够显著促进无根毛突变体大麦
（Ｈｏｒｄｅｕｍｖｕｌｇａｒｅ）吸收 Ｐ从而促进其生长，而对野
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生型大麦Ｐ营养及生长无显著作用。当然，ＡＭ也
可能通过增强植物根系对重金属的屏障作用，降低

植物重金属毒害，从而促进植物生长［２４，３０］。同时，

ＡＭ的促生效应也受到植物种类、土壤性质等因素
影响。

１．３　ＡＭ对植物吸收累积重金属的影响
在多数研究报道中，ＡＭ能够降低植物地上部

重金属浓度，减轻重金属对植物的生理毒害。如

Ｃｈｅｎ等［１６，２３－２４，３６］发现在重金属污染下，ＡＭ能够降
低植物体内（尤其是地上部）Ｃｕ、Ｚｎ、Ａｓ和 Ｃｄ浓
度。这一作用在放射性元素 Ｕ污染的情况下也表
现出来［３７］。在田间试验中，对于轻度重金属污染，

接种 Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ提高了克隆植物蒿柳（Ｓａｌｉｘ
ｖｉｍｉｎａｌｉｓ（５０２７））根系 Ｃｕ和 Ｃｄ浓度，同时降低了
地上部 Ｃｕ和 Ｃｄ浓度［３８］。Ｗｕ等［２９］研究发现接种

ＡＭ真菌能够显著降低蒲公英地上部和根系的铬浓
度。对于砷污染土壤中生长的植物，接种 ＡＭ真菌
同样能够降低蒺藜苜蓿和紫花苜蓿地上部和根系的

砷浓度。由于重金属污染土壤中ＡＭ往往促进了植
物生长，增加了植物生物量，所以，ＡＭ降低植物地
上部重金属浓度通常被认为是一种“生长稀释”效

应［１６，２３－２４，３６］。不过，在一些试验中也出现 ＡＭ提高
植物地上部重金属浓度的情况［２１，３９－４２］。如 Ｙｕ
等［３９］发现 Ｃｄ污染下，ＡＭ 增加了多花黑麦草
（Ｌ．ｍｕｌｔｉｆｌｏｒｕｍ）地上部及根系 Ｃｄ浓度。刘灵芝
等［４０］发现不同土壤施 Ｃｄ水平（０、５、２０和５０ｍｇ／ｋｇ）
下，ＡＭ均提高了万寿菊（ＴａｇｅｔｅｓｅｒｅｃｔａＬ．）地上部
Ｃｄ浓度，促进了Ｃｄ自根系向地上部的转运。

尽管ＡＭ对植物体内重金属浓度影响不同，但
由于ＡＭ通常会促进植物生长，所以 ＡＭ往往会增
加植物重金属吸收量。如接种Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ降低了苜
蓿（Ｍｅｄｉｃａｇｏｓａｌｉｖａ）、白三叶草和黑麦草体内 Ａｓ浓
度，但却增加了Ａｓ吸收总量［２３－２４，３６］。当然，也有一

些试验表明，ＡＭ同时增加了植物地上部及根系 Ｃｄ
浓度和吸收量［３９－４０］，或者ＡＭ对植物重金属浓度及
吸收量都没有显著影响［１８］。这些不同的研究结果

很可能与不同的试验环境条件以及植物自身生物学

特性等有关。

此外，ＡＭ对植物体内重金属分配也有重要影
响。多数情况下，ＡＭ能够抑制重金属自根系向地
上部的转运，从而降低植物地上部与根系重金属吸

收量之比［１５－１６，２３－２４，２９，３６－３７，４３］但特定情况下ＡＭ也可
能提高植物地上部与根系重金属吸收量之

比［３９－４０，４２］。

２　ＡＭ植物吸收累积重金属的影响因素
总体上，ＡＭ植物吸收累积重金属受重金属元

素种类及污染程度、植物和 ＡＭ真菌种类及土壤理
化性质等多种因素影响，在具体基础及应用研究中

应综合考虑各种因素，以全面认识 ＡＭ在植物适应
重金属污染胁迫中的作用，并为应用 ＡＭ修复重金
属污染土壤奠定基础。

２．１　元素种类和污染程度
有些金属元素是植物生长发育所必需的，即

微量营养元素，如 Ｚｎ和 Ｃｕ等，但大多数重金属
则是植物生长发育所不需要的，为非必需元素，

如 Ａｓ、Ｃｄ、Ｃｒ、Ｐｂ等重金属以及放射性元素 Ｕ、Ｃｓ
等。植物对于营养元素和非必需元素的吸收机

制往往是不同的。植物通过长期的进化，已演化

出专门的通道吸收微量元素［４４－４５］，例如 Ｚｎ通过
被动运输进入大麦体内［４４］，通过细胞膜上 Ｐ１Ｂ－
ｔｙｐｅＡＴＰａｓｅｓ作用进入 Ｚｎ超富集植物天蓝遏蓝
菜（Ｔｈｌａｓｐｉｃａｅｒｕｌｅｓｃｅｎｓ）［４６］。植物吸收非必需元素
往往依赖已有的营养元素吸收通道，如通过磷酸根

转运蛋白吸收砷酸根离子［４７］，通过硫酸根转运蛋白

吸收铬酸根离子［４８］，通过钾离子吸收途径吸收放射

性元素Ｃｓ［４９］。一般情况下，植物需要吸收一定的
营养元素以维持生长，故低浓度微量营养元素情况

下，随着土壤中元素浓度的增加，植物生长增加，而

过高浓度则会造成植物中毒，而非必需元素往往在

低剂量下就对植物产生毒害作用。

对于微量营养元素 Ｚｎ和 Ｃｕ而言，当其在土壤
中的浓度较低时ＡＭ能够促进植物对这些元素的吸
收［５０］，而在达到污染浓度时往往能够降低其地上部

浓度，对植物起到“保护”作用。例如 Ｃｈｅｎ等研究
发现，当土壤添加Ｚｎ浓度在５０ｍｇ／ｋｇ以下时，接种
Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ提高了红三叶草地上部Ｚｎ浓度，并促进
了 Ｚｎ向地上部的转移，而在 ５０ｍｇ／ｋｇ以上时，
Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ则降低了植物地上部Ｚｎ浓度，抑制了 Ｚｎ
向地上部的转运。无论高浓度和低浓度 Ｚｎ施加水
平下，ＡＭ均提高了根系 Ｚｎ浓度［１６］。对于 Ｃｕ来说
也有类似的规律，如有研究发现，Ｃｕ添加量低于
１ｍｍｏｌ／Ｌ（６４ｍｇ／ｋｇ）时，Ｇｌｏｍｕｓｇｅｏｓｐｏｒｕｍ对海紫菀
（ＡｓｔｅｒｔｒｉｐｏｌｉｕｍＬ．）地上部和根系 Ｃｕ浓度无影响，
而在Ｃｕ添加量高于１ｍｍｏｌ／Ｌ时降低了地上部 Ｃｕ
浓度［５１］。也有试验表明，Ｃｕ的临界浓度在２ｍｍｏｌ／Ｌ
（１２４ｍｇ／ｋｇ）左右，如土壤 Ｃｕ添加浓度在１００ｍｇ／ｋｇ
以下时，接种 Ａｃａｕｌｏｓｐｏｒａｍｅｌｌｅａ增加了玉米（Ｚｅａ
ｍａｙｓＬ．）地上部Ｃｕ浓度，而在１００ｍｇ／ｋｇ以上时则
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降低了地上部 Ｃｕ浓度［５２］。Ｃｕ添加浓度低于
２ｍｍｏｌ／Ｌ时，ＡＭ对辣椒（ＣａｐｓｉｃｕｍａｎｎｕｕｍＬ．）体内
Ｃｕ浓度无影响，而在高于２ｍｍｏｌ／Ｌ时，则同时降低
其地上部和根系Ｃｕ浓度［５３］。

一般情况下，ＡＭ能够抑制非必需金属元素向
植物地上部的运输，减轻重金属对植物的毒害。在

Ａｓ污染土壤中，Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ总体上降低了蒺藜苜蓿
（ＭｅｄｉｃａｇｏｔｒｕｎｃａｔｕｌａＬ．）和玉米地上部和根系Ａｓ浓
度［５４－５５］。Ｃｄ污染下，ＡＭ往往能够降低植物地上部
Ｃｄ浓度［５６－５８］。也有发现，在１０～５００ｍｇ／ｋｇＰｂ污
染下，ＡＭ能够降低玉米叶片 Ｐｂ浓度［５９］。不过，对

于某些特殊植物（如重金属超富集植物）而言，ＡＭ
也可能增加植物地上部重金属浓度，促进重金属自

根系向地上部的运输。如有发现Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ增加了
砷超富集植物蜈蚣草（ＰｔｅｒｉｓｖｉｔｔａｔａＬ．）地上部Ａｓ浓
度［６０］。ＡＭ甚至能够增加某些植物，如向日葵
（Ｈｅｌｉａｎｔｈｕｓｓｐｐ．）地上部放射性元素１３７Ｃｓ吸收
量［６１］。也有少数试验报道，重金属污染下 ＡＭ对植
物体内重金属（如Ｐｂ）浓度无显著影响［６２］。

与必需元素相似，ＡＭ对植物吸收累积非必需
元素的影响可能也存在一个浓度阈值。土壤中重金

属浓度低于该阈值时，ＡＭ对植物体内重金属浓度
影响较小，而高于阈值时则降低植物地上部重金属

浓度。如 Ｌｉｕ等［４０，６３］发现在土壤不施 Ｃｄ时，接种
处理万寿菊（ＴａｇｅｔｅｓｅｒｅｃｔａＬ．）地上部 Ｃｄ浓度与未
接种处理无显著差异［４０］，甚或增加了地上部 Ｃｄ浓
度［６３］；当土壤施Ｃｄ浓度在２０ｍｇ／ｋｇ以上时，接种处
理植物地上部 Ｃｄ浓度显著高于不接种处理，而当
土壤施Ｃｄ浓度达到５０ｍｇ／ｋｇ时，接种又降低了植
物地上部Ｃｄ浓度。也有发现，ＡＭ在土壤施 Ｃｄ浓
度小于５０ｍｇ／ｋｇ时对宝山堇菜（Ｖｉｏｌａｂａｏｓｈａｎｅｎｓｉｓ）
体内 Ｃｄ浓度无影响，而在土壤施 Ｃｄ浓度高于
１００ｍｇ／ｋｇ时则降低了其地上部和根系 Ｃｄ浓度［６４］。

Ｐｂ的临界浓度要高许多，如 Ｚｈｏｎｇ等发现，土壤施
加Ｐｂ浓度低于５００ｍｇ／ｋｇ时，ＡＭ对宝山堇菜体内
Ｐｂ浓度无影响，而在 Ｐｂ浓度高于１０００ｍｇ／ｋｇ时则
降低了其地上部和根系Ｐｂ浓度［６５］。

在多种污染元素共存时，ＡＭ对植物吸收重金
属的影响是否依然符合以上规律呢？有研究发现

０～５００ｍｇ／ｋｇＰｂ污染下，ＡＭ降低了玉米叶片Ｐｂ浓
度，但同时增加了叶片Ｚｎ（土壤Ｚｎ本底浓度为０．４
ｍｇ／ｋｇ）浓度［５９］。这表明 ＡＭ能够在增强植物吸收
微量元素的同时减少植物吸收非必需元素，从而增

强植物重金属抗性。然而，当营养元素浓度逐渐升

高而成为胁迫因素时，ＡＭ对植物营养元素与非必
需元素的吸收则均会表现为抑制吸收效应。如

Ｇａｒｇ等［６５］试验发现，无论在 Ｚｎ和 Ｃｄ复合污染，还
是单元素污染下，接种 Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ均降低了木豆
（Ｃａｊａｎｕｓｃａｊａｎ（Ｌ．）Ｍｉｌｌｓｐ．）体内 Ｚｎ和 Ｃｄ浓度。
当然，也有研究发现，Ｚｎ和Ｃｄ单元素污染与复合污
染情况下，ＡＭ对玉米体内 Ｚｎ和 Ｃｄ浓度影响并不
相同［６６］。这种区别可能源于植物特性、ＡＭ真菌及
土壤理化性质等因素的变化。此外，Ｃｈｅｎ等［６７］发

现在Ａｓ和放射性元素Ｕ复合污染情况下，ＡＭ显著
增加了蜈蚣草体内 Ｕ浓度，而对植株 Ａｓ浓度没有
影响，而这与单一Ａｓ污染情况时ＡＭ对蜈蚣草体内
Ａｓ浓度的影响一致［６８］。在 Ｚｎ、Ｃｄ和 Ｐｂ三种元素
混合污染情况下，Ｖｏｇｅｌ－Ｍｉｋｕｓ等［６９］也发现 ＡＭ降
低了重金属超富集植物遏蓝菜（Ｔ．ｐｒａｅｃｏｘ）根系 Ｃｄ
和Ｚｎ浓度，而对Ｐｂ浓度的影响存在临界值。总体
来说，多元素复合污染下 ＡＭ对植物重金属吸收作
用的影响研究较少，难以得出一致的结论，但相比较

单元素污染，这方面研究往往更接近实际情况，对于

菌根修复技术的应用具有重要意义，所以今后应得

到加强。

综上，无论对于微量营养元素还是非必需元素，

无论单元素污染还是多元素复合污染情况，ＡＭ植
物吸收累积重金属均受到重金属元素种类和污染程

度的影响。一般来说，低浓度重金属污染下，ＡＭ增
加植物体内（尤其是地上部）重金属浓度，而高浓度

重金属污染下，ＡＭ则普遍降低了植物体内（尤其是
地上部）重金属浓度。这一观点也得到了 Ａｕｄｅｔ
等［７０］的验证。Ａｕｄｅｔ等［７０］对２０篇 ＡＭ影响植物吸
收累积重金属的研究文献进行了 Ｍｅｔａ分析，将 ＡＭ
植物与非ＡＭ植物体内重金属浓度或吸收量的相对
差值定义为ＡＭ效应值（ＡＭｆｅｅｄｂａｃｋ），结果发现无
论对于植物重金属浓度还是吸收量来说，低浓度

（１０－３～１ｍｇ／ｋｇ）土壤重金属污染下，土壤重金属浓
度与ＡＭｆｅｅｄｂａｃｋ之间呈显著正相关关系，表明ＡＭ
“强化”了植物吸收累积重金属；而在高浓度

（１～１０４ｍｇ／ｋｇ）重金属污染下，土壤重金属浓度与
ＡＭｆｅｅｄｂａｃｋ之间呈显著负相关关系，表明 ＡＭ“阻
滞”了植物吸收累积重金属。可见，土壤重金属浓

度对ＡＭ植物吸收重金属的影响存在临界值。当
然，Ａｕｄｅｔ等所做的分析是在较大浓度范围下（土壤
重金属浓度从１０－３到１０４ｍｇ／ｋｇ）进行，而且没有考
虑微量营养元素与非必需元素的区别，因而具体到

某些特殊的植物、真菌及重金属种类结果也会有所
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不同。特别需要指出的是，ＡＭ真菌和植物只在一
定重金属污染范围内具有耐受性，而且在这一范围

内随着重金属浓度的增加，植物对 ＡＭ真菌的依赖
性往往有增加的趋势［７０］，然而超过这一范围，即在

过高土壤重金属浓度下，植物和 ＡＭ真菌可能均无
法生存，ＡＭ作用也将不复存在。
２．２　植物种类

不同的植物对重金属耐受性及吸收累积特性不

同，对菌根依赖程度不同，因而可以推断，ＡＭ对植
物吸收累积重金属的影响会因宿主植物种类的不同

而不同。在Ｐｂ污染情况下，ＡＭ增加了Ｋｕｍｍｅｒｏｗｉａ
ｓｔｒｉａｔａ（Ｔｈｕｎｂ．）Ｓｃｈｉｎｄｌ、ＩｘｅｒｉｓｄｅｎｔｉｃｕｌａｔｅＬ．和
Ｅｃｒｕｓｇａｌｌｉｖａｒｍｉｔｉｓ根系和地上部 Ｐｂ浓度之比，而对
黑麦草和白三叶草无影响［２１］。ＡＭ甚至对于同一种
植物的不同重金属耐性品种作用也不相同［５８，７１］，如

有发现Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ降低了转入金属硫蛋白基因
的烟草（ＮｉｃｏｔｉａｎａｔａｂａｃｕｍＬ．）地上部及根系 Ｃｄ浓
度，而对野生型烟草重金属吸收无影响［７１］。在

１００ｍｇ／ｋｇＡｓ污染下，Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ显著增加了非耐砷
蜈蚣草根部Ａｓ浓度，而对耐砷蜈蚣草地下部 Ａｓ浓
度无影响［６０］。放射性核素 Ｕ污染下，ＡＭ对不同生
态型植物吸收重金属影响也不同，如 Ｃｈｅｎ等［３５］发

现，Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ能够降低无根毛突变体大麦地上
部Ｕ浓度，同时增加其根系 Ｕ浓度，增强根部固持
作用，而对野生型大麦吸收累积 Ｕ无影响。此外，
ＡＭ对植物重金属吸收的影响也会因植物生长期不
同而不同。如５０ｍｇ／ｋｇＣｄ污染下，在植物与ＡＭ真
菌共生生长１１周后，ＡＭ增加了白三叶草地上部Ｃｄ
浓度，而在生长２０周后这种作用消失［７２］。由此可

见，ＡＭ对植物吸收重金属的影响会有一个时间效
应，这可能与植物及真菌在不同生长期的资源分配

有关，具体机制还需要进一步研究。

２．３　ＡＭ真菌种类
ＡＭ真菌没有严格宿主专一性，一种 ＡＭ真菌

能够侵染多种植物，而同一种植物也可能被多种

ＡＭ真菌侵染。然而，这并不意味着不同 ＡＭ真菌
具有同样的生态功能。事实上，不同 ＡＭ真菌和宿
主植物之间有彼此的适合性。不同ＡＭ菌种对同一
植物适合程度可能不同，共生体系生理效能自然也

会有所差异，其对植物吸收累积重金属的影响也不

同。在Ａｓ污染情况下，Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ和 Ｇ．ｅｔｕｎｉｃａｔｕｍ
均降低了玉米地上部 Ａｓ浓度，而 Ｇ．ｃｏｎｓｔｒｉｃｔｕｍ对
地上部Ａｓ浓度没有影响［７３］。类似地，也有研究发

现不同 ＡＭ 菌种对植物吸收累积 Ｃｄ影响不

同［７４－７５］，如Ｃｄ污染下，Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ对紫羊茅 Ｃｄ
吸收的抑制效应大于Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ［７４］。

ＡＭ真菌自身的重金属耐性也是影响菌根植物
吸收重金属的一个重要因素。研究发现，分离自重

金属污染地带的 Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ能够改变烟草叶片
Ｃｄ浓度，而分离自农田地的 Ｇ．ｇｅｏｓｐｏｒｕｍ对烟草叶
片Ｃｄ浓度没有影响［５８］。即使对于同一ＡＭ真菌菌
种，其对植物吸收重金属的影响也会因菌株的重金

属耐性不同而不同，如 Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ重金属耐性菌株
对蜈蚣草地上部和根系Ａｓ浓度无影响，而非耐性菌
株则增加了蜈蚣草地上部 Ａｓ浓度［６０］。又如，Ｃｄ污
染下，分离自Ｃｄ污染地的Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ增加了白三叶
草地上部Ｃｄ浓度，而对照Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ菌株则对植株
地上部Ｃｄ浓度无影响［７２］。不过，也有试验表明不

同耐性菌株对其宿主植物吸收重金属的影响没有

差异［５１，７６－７７］。

从不同污染地分离的ＡＭＦ菌株其耐性范围往往
会有所不同。Ｗｅｉｓｓｅｎｈｏｒｎ等［７８］发现，从 Ｚｎ污染土
壤中分离的菌种Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ较对照菌种来说只具有
更高的耐Ｚｎ作用，而不具有更强的耐Ｃｄ作用，而从
Ｃｄ污染土壤分离的Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ和Ｇ．ｅｔｕｎｉｃａｔｕｍ混合
菌种较对照混合菌种具有更高的耐 Ｃｄ和 Ｚｎ能力。
不同耐性ＡＭ真菌菌种对植物吸收累积重金属影响
也不同，如分别分离自０、１０和１００ｍｇ／ｋｇＣｄ污染土
壤的三种 ＡＭＦ对大麦吸收累积 Ｃｄ影响各不相
同［７９］。此外，因为不同 ＡＭ真菌特性不同，同时也
存在侵染竞争，多种 ＡＭＦ混合接种与单一 ＡＭＦ对
植物吸收重金属影响也可能不同［８０］，但目前该方面

研究较少。然而，比较冯海燕等［８１］Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ和
Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ单一接种和Ｙｕ等［３９］以同样两个菌种

混合接种对黑麦草吸收累积 Ｃｄ的影响的研究，发
现混合接种和单一接种均增加了植物体内 Ｃｄ浓
度，二者作用是一致的。当然，考虑到自然环境中往

往是多种ＡＭ真菌与植物共生，因此未来研究需要
借助分子生物学方法分析混合菌中不同 ＡＭＦ侵染
竞争动态，以期在更接近自然的状况下探究 ＡＭ真
菌在植物适应重金属胁迫中的作用及机制。

２．４　土壤理化性质
土壤理化性质（如土壤 ｐＨ、肥力等）对植物及

ＡＭＦ的生长发育有着重要影响，同时也能够影响重
金属生物有效性，进而影响植物吸收重金属。不同

ＡＭ菌种的 ｐＨ适应范围不一样，如球囊霉属
（Ｇｌｏｍｕｓ）多出现在 ｐＨ＝５～９，而无梗囊霉属
（Ａｃａｕｌｏｓｐｏｒａ）、巨孢囊霉属（Ｇｉｇａｓｐｏｒａ）、盾巨孢囊霉
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属（Ｓｃｕｔｅｌｌｏｓｐｏｒａ）则主要出现在 ｐＨ＜７的土壤
中［８０］。不同 ｐＨ下，ＡＭ真菌对植物侵染也不同。
如低ｐＨ水平下（４．３～５．１），Ｇｉｇａｓｐｏｒａｍａｒｇａｒｉｔａ对
紫云英（Ａｓｔｒａｇａｌｕｓｓｉｎｉｃｕｓ）侵染高，而在较高 ｐＨ水
平下（５．８～６．８）Ｇｌｏｍｕｓｍｏｓｓｅａｅ对紫云英有较强的
侵染［８０］。此外，不同ｐＨ下，ＡＭ真菌侵染状况及其
群落组成也会发生变化［８２］。土壤有效 Ｐ对 ＡＭ的
形成也具有重要影响，ＡＭ侵染率往往随着土壤中
速效Ｐ的增加而降低［３０，３５，８３］。在重金属污染情况

下，土壤理化性质也同样影响着 ＡＭ的形成，如在
Ｚｎ、Ｃｄ、Ｃｕ污染胁迫下，ＡＭ真菌只在 ｐＨ６．２下对
大豆（ＧｌｙｃｉｎｅｍａｘＬ．）有侵染，而在 ｐＨ５．７下无侵
染［８４］。可见，土壤理化性质在ＡＭ形成及功能中起
着重要的作用，其对 ＡＭ植物适应重金属胁迫也必
然产生一定影响。许多研究发现［３０，６４，７５］，土壤肥力

状况（尤其是速效 Ｐ浓度）对 ＡＭ植物吸收重金属
具有重要影响。如 ５ｍｇ／ｋｇＣｄ污染下，低 Ｐ
（１ｍｇ／ｋｇ）情况下 Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ增加了刀 豆
（ＣａｎａｖａｌｉａｅｎｓｉｆｏｒｍｉｓＬ．Ｄ．Ｃ）地上和地下部 Ｃｄ浓
度，而在较高 Ｐ浓度（１０ｍｇ／ｋｇ）情况下这种作用消
失［７５］。在铅锌矿区中（ＤＴＰＡ提取态 Ｃｄ浓度为
２３ｍｇ／ｋｇ，Ｐｂ浓度为３８７ｍｇ／ｋｇ），ＡＭ在不施加 Ｐ时
能够抑制宝山堇菜吸收Ｐｂ，而在施加２５０ｍｇ／ｋｇＰ时
则对植物吸收 Ｐｂ无影响［６４］。在自然 Ｕ污染土壤
中，不施 Ｐ的情况下，Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ显著促进了无
根毛突变体大麦吸收Ｐ同时提高了根系 Ｕ浓度，而
在施加５０ｍｇ／ｋｇＰ的情况下菌根没有改善植物Ｐ营
养，其对根部Ｕ浓度也无影响［３０］。

土壤理化性质对ＡＭ植物吸收累积重金属的影
响机制可能有两个方面。一方面，土壤理化性质

（主要是ｐＨ或速效磷等）通过影响 ＡＭ共生体系的
形成和发育，进而影响 ＡＭ植物吸收累积重金属。
如前所述，不同 ＡＭＦ适宜的土壤 ｐＨ不同［７９］，而土

壤速效磷往往抑制菌根的形成［３０，３５，８３］。另一方面，

土壤理化性质也可能直接影响土壤重金属形态和有

效性，进而对共生系统吸收重金属产生影响。如土

壤ｐＨ的升高往往会降低土壤重金属生物有效
性［８５］，土壤中的磷酸根离子往往可以与二价阳离子

重金属反应使得重金属活性降低。

３　ＡＭ增强植物重金属耐性的作用机制
ＡＭ真菌可通过多种途径影响植物吸收累积重

金属，概括起来可分为直接作用和间接作用。直接

作用主要是 ＡＭＦ对重金属的直接吸收、固持，以及

对根际重金属形态和生物有效性的影响，而间接作

用则主要是ＡＭ通过促进植物对矿质养分（尤其是
磷）的吸收和植物生长，从而增强植物自身重金属

耐性。

３．１　间接作用机制（非专性机制）
重金属会对植物产生毒害作用，而土壤重金属

首先作用于植物根系。植物根系受到重金属毒害其

生长受抑，不能正常执行根系吸收矿质养分和水分

的功能。同时，在重金属污染地带，土壤中矿质养分

往往相对缺乏。ＡＭ真菌能够有效扩大植物根系吸
收范围，并能活化土壤中的矿质养分，这在一定程度

上可以弥补根系功能缺陷，增强植物对重金属污染

环境的适应性。由于菌根的这种作用并非仅在重金

属污染情况下才起作用，而在各种逆境胁迫下根系

生长和生理功能受阻时均能发挥作用，因此也被称

为非专性机制。

在土壤中金属元素 Ｃｄ、Ｃｕ、Ｐｂ、Ｚｎ等能够与磷
酸根结合形成难溶性磷酸盐，进而降低 Ｐ的生物有
效性，而ＡＭ能够通过活化土壤中的Ｐ［３３］，或通过菌
丝直接吸收Ｐ［３４］并传输到植物体内，从而改善植物
Ｐ营养。例如，在 Ｕ污染下 ＡＭ根外菌丝可以帮助
无根毛突变体大麦摄取Ｐ，以弥补根毛的作用［３０，３５］。

Ｃｈｅｎ等［１５，３６］通过分室试验比较 Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ根外菌
丝对重金属和Ｐ的吸收，发现 ＡＭ真菌更容易选择
吸收 Ｐ。Ｃｈｒｉｓｔｏｐｈｅｒｓｅｎ等［８６］发现，ＡＭ真菌能够降
低植物根系 ＨｖＰｈｔ１；１和 ＨｖＰｈｔ１；２基因（编码根表
层高亲和磷酸根离子通道蛋白）表达，从而抑制植

物吸收砷酸根离子，同时增加 ＡＭ诱导的共生界面
磷转运蛋白基因ＨｖＰｈｔ１；８的表达，促进Ｐ的吸收和
转运。ＡＭ通过改善植物 Ｐ营养增加植物生物量，
而植物生物量的增加往往导致降低植物体内重金属

浓度相对下降，这一现象即被称为“生长稀释”效

应［１６，２３－２４，３６］。此外，ＡＭ也能够改变根系形态［８７］，

进而对植物自身吸收重金属过程产生影响。很多试

验表明，虽然菌根可能导致植物体内重金属浓度下

降，但植物重金属吸收总量却是增加的［２３－２４，３６］，这

很可能是由于植物根系生长得到改善而直接吸收了

更多的重金属。

３．２　直接作用机制（专性机制）
ＡＭ真菌对植物吸收累积重金属的直接作用是

指菌根真菌直接参与重金属在土壤－植物系统迁移
转化过程。这种作用对重金属具有专一性，因此又

称为专性机制。根外菌丝直径虽仅有数微米，但其

能形成发达的菌丝网络和巨大的表面积，因而可以
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相当可观地吸附和吸收作用固持根际土壤重金属。

另一方面，根内共生结构（根内菌丝、泡囊、丛枝等

结构）能够在细胞水平将重金属“区隔化”，阻止重

金属进入植物根细胞，减轻其对植物的生理毒害。

此外，ＡＭ真菌还能够通过菌丝分泌物等影响根际
微环境，进而影响重金属的化学形态和生物有效性。

３．２．１　根外菌丝对重金属的直接吸收作用
ＡＭ根外菌丝和根毛在吸收矿质养分方面具有

一定的功能互补性［３５］，而很多研究也证实根外菌丝

能够直接吸收转运重金属。由于菌丝直径通常只有

几个微米，相比根直径低两个数量级左右，故在试验

研究中可以一定孔径（３０μｍ左右）的尼龙网将根系
和菌丝隔开，形成单独的菌丝生长空间。向分室培

养系统中的菌丝室施加重金属，即可考察根外菌丝

对重金属的直接吸收作用。如Ｇｕｏ等［８８］研究发现，

大豆中２４％的Ｃｄ和Ｃｕ、玉米中４１％的 Ｃｄ及１９％
的Ｃｕ均来源于根外菌丝的吸收。Ｃｈｅｎ等［１６］通过

在基质中加入Ｐ以消除“生长稀释”效应，同时在菌
丝室加入不同浓度的 Ｚｎ，发现菌丝可以吸收 Ｚｎ并
转运到植物体内。在菌丝室 Ｚｎ浓度为 ５０ｍｇ／ｋｇ
时，通过菌丝吸收的 Ｚｎ达到植物 Ｚｎ吸收总量的
２２％。由于土壤中往往存在着本底重金属，所以仅
应用分室培养系统，很难区分被菌丝和植物根系吸

收的重金属，而利用同位素标记方法能够区分外源

添加与土壤本底重金属，从而定量根外菌丝对植物

吸收重金属的实质贡献。如利用放射性同位素标记

方法，Ｊｏｎｅｒ等［８９］发现，随着菌丝室中１０９Ｃｄ施加浓度
的增加（从１、１０到１００ｍｇ／ｋｇ），接种Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ的地
三叶草（Ｔｒｉｆｏｌｉｕｍｓｕｂｔｅｒｒａｎｅｕｍ）体内１０９Ｃｄ浓度逐渐
增加。Ｈｕｔｃｈｉｎｓｏｎ等［５７］也利用１０９Ｃｄ标记法发现长
叶车前（Ｐｌａｎｔａｇｏｌａｎｃｅｏｌａｔａ）吸收的Ｃｄ有１０％来自
于ＡＭ根外菌丝吸收贡献，而 Ｊａｎｓａ等［９０］发现根外

菌丝可以吸收６５Ｚｎ并运输到玉米体内。
以土壤为培养基质的分室培养试验比较接近于

自然情况，但难以排除重金属在不同分室间的扩散，

所以难以严格定量根外菌丝对重金属的吸收。离体

植物根器官和ＡＭ真菌的双重无菌培养系统能够在
很大程度上免除培养基质本底及重金属扩散问题。

Ｇｏｎｚａｌｅｚ－Ｃｈａｖｅｚ等［９１］采用双重无菌培养系统研究

证实 Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ根外菌丝能够吸收和泌出 Ａｓ，
而Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ中的Ｐ转运蛋白（ＧｉＰＴ）和亚砷酸
盐泵出蛋白（ＧｉＡｒｓＡ）可能分别负责 Ａｓ的吸收和泌
出。Ｄｕｐｒｅ等［９２］用双重培养体系研究发现根外菌丝

吸收了菌丝室总 Ｃｓ的２１．０％，其中８３．６％转移到

植物体内，而且绝大部分转移到植物根系中。利用

这种培养系统，Ｒｕｆｙｉｋｉｒｉ等［９３］也证实了 ＡＭ根外菌
丝可以吸收并向植物转运放射性元素Ｕ。此外，Ｗｕ
等［９４－９５］通过双重培养体系证实了 ＡＭ真菌菌丝对
Ｃｒ（Ⅵ）的吸收及固持作用，发现 ＡＭ真菌菌丝能够
通过主动运输方式吸收 Ｃｒ（Ⅵ）并将７０％以上吸收
的Ｃｒ累积在根外菌丝体中。
３．２．２　ＡＭ共生结构对重金属的固持及区隔化

作用

ＡＭ根外菌丝细胞壁成分如几丁质、纤维素及
其衍生物、黑色素等能够与金属离子结合，因而对金

属具有较强的吸附能力［９６］。Ｃｈｅｎ等［９７］利用玻璃珠

分室培养系统获得根外菌丝，发现菌丝中Ｚｎ浓度达
到宿主植物体内 Ｚｎ浓度的１０倍。陈保冬等［９８］用

离体菌丝进行吸附试验发现，菌丝体对不同重金属

吸附能力不同，在１０００μｍｏｌ／Ｌ重金属初始浓度下，
菌丝体对Ｍｎ、Ｚｎ和Ｃｄ的吸附量分别达到自身生物
量的 １．７％、２．８％和 １３．３％。也有研究发现［９９］，

Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ菌丝 Ｃｄ吸附量为 ０．５ｍｇ／ｇ（为真菌
Ｒｈｉｚｏｐｕｓａｒｒｈｉｚｕｓ的 １０倍），Ｃｕ吸附量为 ３～１４
ｍｇ／ｇ。菌丝对重金属的吸附可能源于细胞壁上带
负价的羟基、羧基、游离氨基酸等与重金属离子等的

结合作用［１００］。相比较非菌根根系，菌根往往具有

较高的阳离子交换量（ＣＥＣ），对重金属的吸附能力
更强［９８］，强侵染根段往往较弱侵染根段具有更高的

Ｐ浓度和Ｐｂ浓度［７７］。Ｚｈａｎｇ等［１０１］研究发现，相比

较非菌根根系细胞壁，菌根根系细胞壁具有更高的

Ｃｕ浓度，而细胞质具有更低的 Ｃｕ浓度。其同时发
现，菌根细胞壁对 Ｃｕ的吸附较非 ＡＭ根系细胞壁
强。对重金属的强吸附作用使得 ＡＭ根外菌丝及
ＡＭ根段可以将大量重金属固持在根际，从而阻滞
重金属进入菌丝及植物体内，减轻重金属对宿主植

物的危害。Ｗｕ等［９５］研究发现，ＡＭ真菌菌丝能够
将大量Ｃｒ固持在菌丝表面，初步研究发现这些 Ｃｒ
主要以磷酸铬类似物形式存在。

尽管很多试验数据表明ＡＭ根外菌丝能够直接
吸收转运重金属，但菌丝吸收的重金属并不一定真

正进入植物体内，而是被大量固持在菌根共生结构

中，这也是一种组织或细胞水平的重金属“区隔化”

作用。有试验表明，菌根共生体中的重金属主要被

区隔于细胞壁及泡囊等结构中［１００，１０２－１０３］，较少进入

植物细胞中。丛枝结构作为菌根真菌和植物根细胞

的物质交换界面，可能对重金属也具有很强的选择

性屏蔽作用，即菌丝吸收的重金属并不能通过丛枝

—７—
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界面传输给植物根细胞，因而被滞留在菌根共生结

构之中而不能向地上部运转。如 Ｗｕ等［１０４］研究发

现，ＡＭ真菌菌丝吸收的铬多数固持在植物根系中，
只有少量被转移到地上部。进一步基于同步辐射的

软Ｘ射线扫描透射显微成像技术研究发现 Ｃｒ在菌
根根系中主要分布于真菌结构（如丛枝、泡囊等）

中，而 Ｃｒ向植物细胞的转运非常有限［９５］。此外，

Ｎａｙｕｋｉ等［１０５］利用基于同步辐射的Ｘ射线荧光分析
发现 Ｃｄ主要聚集在丛枝、泡囊等结构中。Ｗｕ
等［１０６］近期研究发现，ＡＭ也能够将重金属 Ｚｎ和 Ｃｕ
固持在根内丛枝结构中，从而缓解植物重金属毒害。

正是由于ＡＭ共生结构对重金属的固持和“区
隔化”作用，在很多试验中可以观察到菌根减少了

重金属自根系向地上部的运输，或者说菌根降低了

重金属向植物地上部的分配比例［１５－１６，２３－２４，３６－３７］。

这也可以视作菌根增强了植物器官水平的重金属

“区隔化”作用。

３．２．３　ＡＭ真菌改变菌根际微环境
ＡＭ真菌的生理活动，如分泌有机酸、球囊霉素

相关土壤蛋白 （Ｇｌｏｍａｌｉｎ－ｒｅｌａｔｅｄｓｏｉｌｐｒｏｔｅｉｎ，
ＧＲＳＰ）等往往能够改变根际微环境，进而影响重金
属生物有效性和植物对重金属的吸收。ＡＭ分泌物
能够通过直接与重金属结合或间接改变根际土壤理

化性质改变重金属化学形态。如研究发现，ＡＭ增
加了玉米根际土壤有机结合态Ｚｎ浓度，同时降低了
结晶氧化态及残留态 Ｚｎ浓度［１０７］，增加了旱稻根际

土壤可交换态Ｐｂ浓度和有机质结合态 Ｐｂ浓度，降
低了碳酸盐结合态以及铁锰氧化物结合态 Ｐｂ含
量［１０８］，提高了根际土壤中水溶态Ａｓ浓度［２４］。也有

研究表明，ＡＭ植物根际土壤Ｃｕ向金属纳米颗粒物
转化［１０９］，ＡＭ使玉米根际土壤中交换态 Ｃｕ百分比
从２６％升高到４３％，有机结合态 Ｃｕ、Ｚｎ和 Ｐｂ百分
比分别提高１５％、４０％和２０％［１１０］。ＡＭ对植物根
际土壤重金属形态的影响因植物种类不同而不同。

如Ｌｅｕｎｇ等［１１１］发现，ＡＭ能够促使蜈蚣草根际土壤
中的 Ａｓ由 Ｃａ－Ａｓ结合态向 Ｆｅ－Ａｓ结合态和
Ａｌ－Ａｓ结合态转化，从而提高了 Ａｓ的生物有效性，
却促使狗牙根根际土壤中的 Ａｓ由 Ｆｅ－Ａｓ结合态、
Ａｌ－Ａｓ结合态及水溶态向 Ｃａ－Ａｓ结合态转化，降
低了Ａｓ的生物有效性。也有研究发现［１１２］，ＡＭ降
低了种植旱稻的土壤溶液中 Ａｓ（Ⅲ）和总 Ａｓ浓度，
即降低了Ａｓ的生物有效性。

需要指出的是，ＡＭ分泌物ＧＲＳＰ［１１３］，作为一种
富含脂肪族烯类和亚甲基的糖蛋白［１１４］，对重金属

具有较强的结合能力［１１５－１１６］，因而对土壤重金属生

物有效性可能有重要影响。有调查显示，在 Ｃｕ污
染地带，根际土壤中 ＧＲＳＰ的浓度与重金属 Ｃｕ、Ｚｎ
浓度之间呈显著正相关关系（Ｐ＜０．００１），ＧＲＳＰ结
合态Ｃｕ浓度在３．７６～８９．０ｍｇ／ｇ之间，占总 Ｃｕ浓
度的１．４４％ ～２７．５％［１１７］；ＧＲＳＰ结合态 Ｐｂ浓度达
６９０～２３４００ｍｇ／ｋｇ，占土壤总 Ｐｂ量的 ０．８％ ～
１５．５％，而且土壤中ＧＲＳＰ浓度与Ｐｂ浓度之间呈显
著正相关关系（Ｐ＜０．０１）［１１８］。ＧＲＳＰ对重金属的结
合作用对于改变重金属形态具有重要意义，然而其

结合机理还不清楚。Ｇｏｎｚａｌｅｚ－Ｃｈｖｅｚ等［１１９］将Ｃｕ
加入ＧＲＳＰ溶液中后，分别用柠檬酸、硼酸和盐酸进
行多次解吸，发现与ＧＲＳＰ结合的Ｃｕ不会被全部解
吸下来，Ｃｕ在 ＧＲＳＰ中的浓度为６．７～２８ｍｇ／ｇ，占
解吸前浓度的７．２％ ～１２％，表明 ＧＲＳＰ对 Ｃｕ的结
合方式除了弱离子交换以外，还有强化学络合作用。

此外，不同组织部位的 ＧＲＳＰ对重金属的结合能力
也不同，相比较基质及非侵染根分离出的 ＧＲＳＰ，根
外菌丝中的 ＧＲＳＰ往往具有较强的重金属结合能
力［１１９］。这可能是不同部位ＧＲＳＰ成分不同所致。

ＡＭ也能通过改变根际土壤微生物群落结构及
理化性质间接影响重金属形态。如有研究发现，ＡＭ
改变了根际土壤 Ｍｎ氧化和还原细菌的群落结构，
降低了 Ｍｎ的生物有效性［１２０－１２１］。也有研究发

现［１２２］铅锌矿区中ＡＭ能够改变根际真菌和细菌群
落结构，从而影响重金属形态。ＡＭ也能够通过提
高根际土壤 ｐＨ影响重金属化学形态，改变其生物
有效性［１０８，１２３－１２５］，因为与 Ｍｇ２＋、Ｋ＋和 Ｃａ２＋等阳离
子相比，ＡＭ根外菌丝更易吸收ＰＯ３－４ 和ＮＯ

－
３ 等阴离

子，致使土壤中ＯＨ－离子增多，ｐＨ升高［４，１２４－１２６］，而

土壤ｐＨ与土壤重金属生物有效性之间有着紧密的
关系，通常在较高 ｐＨ下重金属的生物有效性
下降［８５］。

综上，ＡＭ能够通过直接途径（专性机制）与间
接途径（非专性机制）综合影响重金属在土壤 －植
物系统中的迁移转化，增强植物重金属耐性。ＡＭ
增强植物重金属耐性机制示意图，具体见图１。

４　ＡＭ增强植物重金属耐性机理研究前沿
ＡＭ能够影响植物对重金属的吸收和累积，在

植物适应重金属污染环境方面起着重要作用。然

而，ＡＭ增强植物重金属耐性的生理和分子机制还
有许多值得深入探讨的科学问题。这些问题包括：

①ＡＭ真菌吸收和转化重金属的分子机制是什么？
—８—
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（１） 表示重金属， 表示改变形态后的重金属。（２）ＡＭ增强植物重金属抗性机制：Ⅰ表示间接作用（非专性机制），其中Ⅰ（ａ）表示 ＡＭ

促进植物生长增强植物重金属耐性，Ⅰ（ｂ）表示ＡＭ影响根系生长进而改变植物吸收重金属特性；Ⅱ表示直接作用（专性机制），其中Ⅱ（ａ）

表示菌根分泌物（如有机酸、ＧＲＳＰ等）结合重金属，或影响土壤理化性质而改变重金属化学形态及生物有效性，Ⅱ（ｂ）表示 ＡＭ根外菌丝对

重金属的吸收和吸附固持作用，Ⅱ（ｃ）表示重金属被滞留于根内共生结构（区隔化）；Ⅲ表示丛枝菌根综合调节重金属向植物地上部运输，改

变重金属在植物体内的分配。

图１　ＡＭ增强植物重金属耐性机制示意图（根据伍松林等［１１］修改）

Ｆｉｇ．１　ＵｎｄｅｒｌｙｉｎｇｍｅｃｈａｎｉｓｍｆｏｒｅｎｈａｎｃｅｄｐｌａｎｔｔｏｌｅｒａｎｃｅｔｏｈｅａｖｙｍｅｔａｌｓＡＭｓｙｍｂｉｏｓｉｓ（ｒｅｖｉｓｉｏｎａｆｔｅｒＷｕｅｔａｌ．［１１］）

②重金属在ＡＭ真菌菌丝中以何种形态运输，其转
运机理是什么？③ＡＭ真菌自身重金属耐性机理是
什么？④重金属如何通过菌根共生界面———丛枝结
构而在ＡＭ真菌和植物细胞间进行传输？⑤经由菌
丝吸收的重金属在ＡＭ组织甚至细胞水平上的分布
规律？⑥ＡＭ真菌如何调控植物自身重金属吸收及
累积生理过程？这些问题的解答需要借助生物化学

和现代分子生物学研究技术，目前尚处于起步阶段。

４．１　ＡＭ真菌对重金属的吸收和转运机制
ＡＭ真菌尚不能纯培养，也难以进行遗传操作，

由此导致对其进行分子生物学研究相对困难。目前

对ＡＭ真菌吸收重金属的分子机制所知极其有限。
Ｇｏｎｚａｌｅｚ－Ｃｈａｖｅｚ等［１２７］通过 ＲｉＴ－ＤＮＡ转化胡萝
卜根与 ＡＭ真菌双重培养体系发现 Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ
根外 菌 丝 可 能 通 过 Ｐ转 运 蛋 白 （Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ
ｔｒａｎｓｐｏｒｔｅｒ，ＧｉＰＴ）和亚砷酸盐泵出蛋白（Ｐｕｔａｔｉｖｅ
ａｒｓｅｎｉｔｅｅｆｆｌｕｘｐｕｍｐ，ＧｉＡｒｓＡ）吸收 Ａｓ（Ⅴ）和泌出
Ａｓ（Ⅲ）。ＺＩＰ转运蛋白和阳离子扩散蛋白（Ｃａｔｉｏｎ
ｄｉｆｆｕｓｉｏｎｆａｃｉｌｉｔａｔｏｒ，ＣＤＦ）则可能在 ＡＭ真菌吸收、转
运及向“丛枝围”传输Ｚｎ中起到重要作用［１２８－１２９］。

４．２　重金属在ＡＭ共生体系中的分布及形态特征
研究重金属在菌根共生体组织及细胞水平微区

分布和形态特征，一方面可以在微观层面验证 ＡＭ
共生结构对重金属的“区隔化”作用，另一方面则可

为重金属在ＡＭ真菌和植物细胞界面上的传输机制
研究奠定基础。已有研究表明，重金属主要位于

ＡＭ的细胞壁及泡囊等结构中［１０１－１０２，１３０－１３１］，如Ｃｈｅｎ
等［１３０］发现Ｃｄ及 Ｚｎ主要存在于丛枝、泡囊以及根
外菌丝中。Ｚｈａｎｇ等［１０１］发现相对于非菌根根系，菌

根根系细胞壁中累积更多的Ｃｕ，而细胞质中累积较
少的Ｃｕ。采用传统的组织分离方法由菌根共生体
获取菌物不仅工作量大，而且试验结果干扰因素多、

可靠性不高。在此背景下，近年来发展起来的激光

共聚焦显微技术、Ｘ射线能谱以及同步辐射等技术
为研究菌根界面重金属分布提供了契机。如

Ｗｅｉｅｒｓｂｙｅ等［１０２］利用 Ｍｉｃｒｏ－ＰＩＸＥｍａｐｐｉｎｇ技术发
现 Ｕ主要分布于 ＡＭ 的根内菌丝或泡囊中。
Ｇｏｎｚáｌｅｚ－Ｇｕｅｒｒｅｒｏ等［１３１］运用能量散射Ｘ射线能谱
法发现无论是在孢子还是在根外菌丝中，重金属主

要分布于细胞壁和液泡中，而在胞浆中分布较少。

—９—
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Ｗｕ等［９５］利用同步辐射的软 Ｘ射线扫描透射显微
成像技术研究发现 Ｃｒ主要赋存在根外菌丝表面及
根内真菌结构中。

相比之下，重金属在 ＡＭ中的赋存形态鲜有报
道，已有研究多关注元素 Ａｓ。如有研究发现，玉米
中主要以无机砷为主，ＡＭ降低了玉米地上部及根
系Ａｓ（Ⅲ）浓度，同时增加了玉米地上部ＤＭＡ（二甲
基砷酸）浓度，而 ＭＭＡ（一甲基砷酸）只出现在 ＡＭ
根系中。ＡＭ可能通过抑制玉米根系砷还原酶活性
抑制玉米体内Ａｓ（Ⅴ）向 Ａｓ（Ⅲ）的还原［５５］。Ｚｈａｎｇ
等［２５，２７］研究发现，接种 ＡＭ真菌后，在外源添加
Ａｓ（Ⅴ）污染土壤中生长的蒺藜苜蓿地上部和水稻
籽粒中均检出了二甲基砷ＤＭＡ，由于植物本身不具
备甲基化砷的能力，所以研究者推测 ＡＭ真菌很有
可能具备甲基化砷的能力。最近Ｌｉ等［１３２］从ＡＭ真
菌Ｒｈｉｚｏｐｈａｇｕｓｉｒｒｅｇｕｌａｒｉｓ中克隆了砷甲基转移酶基
因ＲｉＭＴ－１１，并通过双重无菌培养体系发现ＡＭ真
菌能将无机砷转化为一甲基砷（ＭＭＡ）、二甲基砷
（ＤＭＡ）以及气态的三甲基砷（ＴＭＡ）。该研究证实
了ＡＭ真菌的确具有砷甲基化和挥发的能力，在这
一过程中ＲｉＭＴ－１１基因发挥了重要的作用。
４．３　ＡＭ对植物自身重金属抗性生理和分子机制

的调控作用
ＡＭ是一个共生体系，ＡＭ真菌和宿主植物之间

往往存在着密切的信号交流途径。在重金属污染胁

迫下，菌根真菌和植物之间必然有着协同抗逆的机

制。目前这方面的研究多集中于ＡＭ真菌对植物重
金属抗性生理和分子机制的调控作用。

４．３．１　ＡＭ对植物吸收重金属分子途径的调控作用
ＡＭ真菌能够间接调控植物根系重金属吸收相

关通道蛋白的合成。Ａｓ污染情况下，Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ
能够降低水稻（ＯｒｙｚａｓａｔｉｖａＬ．）根系亚砷酸根离子
转运蛋白基因 Ｌｓｉ１和 Ｌｓｉ２的表达，且提高了根系
Ａｓ（Ⅲ）和 Ａｓ（Ⅴ）的比值［１３３］。也有发现，ＡＭ降低
了蒺藜苜蓿根系皮层细胞膜中ＭｔＰｈｔ１；１和ＭｔＰｈｔ１；２
基因的表达，同时提高了共生界面编码 Ｐ转运蛋白
的ＭｔＰＴ４基因的表达，从而能够在改善 Ｐ营养的同
时减少植物对 Ａｓ的吸收［１３４］。Ｌｉ等［４３］研究也发

现，接种处理显著提高了紫花苜蓿根系磷转运蛋白

基因ＭｓＰＴ４的表达，促进植物吸收更多磷物从而促
进植物生长，通过“稀释作用”降低植物体内砷浓

度。此外，ＡＭ还能够降低蒺藜苜蓿根系细胞膜上
Ｚｎ转运蛋白基因 ＭｔＺＩＰ２的表达，从而降低根系 Ｚｎ
浓度［１２９］。

４．３．２　重金属胁迫下 ＡＭ对宿主植物抗逆生理的
调控作用

重金属胁迫能够造成植物氧化胁迫，同时影响

植物的光合作用、呼吸作用等生理生化过程，如引起

植物水分缺失，降低植物叶绿素含量等等［１３５］。ＡＭ
往往能够减缓重金属胁迫对植物产生的生理胁迫，

如Ｐａｒａｄｉ等［１３６］发现 Ｃｄ处理仅降低了非菌根植物
腐胺和亚精胺含量，而对 ＡＭ植物无影响。Ａｌｏｕｉ
等［１３７］发现 ＡＭ降低了植物体内 Ｃｄ引起的异黄酮
类及其衍生物和查尔酮浓度。Ａｎｄｒａｄｅ等［１３８］也发

现ＡＭ能够降低植物脯氨酸浓度。也有研究发现，
ＡＭ能够增强某些植物抗氧化酶的活性［１３９］，降低植

物体内活性氧物质浓度［１４０］，缓解重金属对植物的

生理毒害。有研究者观测到重金属污染胁迫下 ＡＭ
能够增加植物体内直接参与降低重金属毒性的物质

如非蛋白硫醇（ＮＰ－ＳＨ）、谷胱甘肽（ＧＳＨ）和植物
螯合肽（ＰＣ）等的浓度［１４１］。Ｗｕ等［２８］研究发现，

Ｃｒ（Ⅵ）胁迫下，ＡＭ真菌能够显著提高蒺藜苜蓿根
系中高亲和硫转运蛋白基因的表达，从而促进了植

物对硫素的吸收，并增加硫代谢产物的累积，以抵御

由于 Ｃｒ毒害造成的氧化胁迫。Ｌｉ等［４３］研究也发

现，高Ａｓ浓度暴露下，菌根显著提高了紫花苜蓿根
系金属硫蛋基因ＭｓＭＴ２的表达，并提高了紫花苜蓿
砷浓度的根冠比，从而有效增强了紫花苜蓿对砷毒

害的抗性。

４．３．３　ＡＭ对植物重金属抗性基因的调控作用
目前，ＡＭ对植物重金属抗性基因的调控作用

研究主要集中于ＡＭ对植物重金属络合蛋白基因表
达的影响。Ｏｕｚｉａｄ等［１４２］研究了重金属 Ｚｎ和 Ｃｄ污
染下，Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ对番茄根部及叶片中 ＬｅＰＣＳ１
（编码植物络合素合成酶）、Ｌｅｍｔ１、Ｌｅｍｔ３和 Ｌｅｍｔ４
（编码金属硫蛋白）及ＬｅＮｒａｍｐ２（编码多种重金属的
运输蛋白）等基因表达的影响，发现ＡＭ真菌减缓了
由于重金属胁迫造成的 Ｌｅｍｔ２和 ＬｅＮｒａｍｐ１基因表
达增高的趋势。也有研究发现［１４３］Ｃｕ和 Ｚｎ污染下
ＡＭ真菌增强了新疆杨（Ｐｏｐｕｌｕｓａｌｂａ）叶片中编码金
属硫蛋白的 ＰａＭＴ１、ＰａＭＴ２、ＰａＭＴ３基因和编码多
胺的 ＰａＳＰＤＳ１、ＰａＳＰＤＳ２、ＰａＡＤＣ等基因的表达。
Ｒｉｖｅｒａ－Ｂｅｃｅｒｒｉｌ等［１４４］发现Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ在提高豌
豆（ＰｉｓｕｍｓａｔｉｖｕｍＬ．）根部 Ｃｄ浓度的同时，下调了
其金属络合蛋白基因的表达，而增强了抗氧化蛋白

（如热激蛋白等）基因的表达。

４．３．４　ＡＭ增强植物重金属耐性蛋白质组学研究
蛋白质组学是近年来发展起来的一门新学科，
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其以蛋白质组为研究对象，从整体蛋白水平探究生

命活动规律［１４５］。蛋白质组学往往可以测定特定条

件下，特定植物组织或细胞内全部蛋白表达情况，相

比较传统单个或数个特殊功能蛋白研究，其能够提

供更全面的信息，为系统层次上阐述生命过程奠定

基础，因此更接近生命本质。重金属污染胁迫下，植

物往往启动一系列的相关蛋白表达，以抵御重金属

毒害，了解这些蛋白的表达是否受ＡＭ真菌的调控，
对于从蛋白水平上理解ＡＭ共生系统抗胁迫机理具
有重要意义。目前，利用蛋白质组学技术研究重金

属胁迫下ＡＭ真菌对宿主植物体内相关蛋白表达调
控作用的报道还比较有限。有研究报道，ＡＭ能够
在 Ｃｄ、Ａｓ等胁迫下调控植物胁迫反应蛋白的表
达［１４６－１４７］。如 Ｒｅｐｅｔｔｏ等［１４６］ 发 现 Ｃｄ污 染 下
Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ增加了豌豆（Ｐｉｓｕｍｓａｔｉｖｕｍ，ＶＩＲ４７８８）根
部膜联蛋白碎片（Ａｎｎｅｘｉｎｆｒａｇｍｅｎｔ）和豌豆抗病反
应蛋白（ＰｅａｄｉｓｅａｓｅｒｅｓｉｓｔａｎｃｅｒｅｓｐｏｎｓｅｐｒｏｔｅｉｎＰｉ４９）
的表达量，降低了 Ｃｄ诱导蛋白液泡 ＡＴＰ合酶 Ｂ亚
基（ＶａｃｕｏｌａｒＡＴＰｓｙｎｔｈａｓｅｓｕｂｕｎｉｔＢ）、短链乙醇脱氢
酶（Ｓｈｏｒｔ－ｃｈａｉｎａｌｃｏｈｏｌｄｅｈｙｄｒｏｇｅｎａｓｅ）、岩藻糖苷酶
前体（Ｐｒｏｆｕｃｏｓｉｄａｓｅ）等 ５种蛋白表达量。Ａｌｏｕｉ
等［１４７］发现Ｃｄ胁迫下 Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ能够诱导蒺藜
苜蓿产生亲环蛋白（Ｃｙｃｌｏｐｈｉｌｉｎ）、鸟苷酸结合蛋白
（Ｇｕａｎｉｎｅｎｕｃｌｅｏｔｉｄｅ－ｂｉｎｄｉｎｇｐｒｏｔｅｉｎ）等参与抗氧化
过程 的 蛋 白。也 有 研 究 发 现［１４８］Ａｓ胁 迫 下
Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ引起玉米叶片 ＡＴＰ合酶 α亚基、ＡＴＰ合
酶 β亚 基、蛋 白 激 酶 （ＳＮＦ１－ｒｅｌａｔｅｄｐｒｏｔｅｉｎ
ｋｉｎａｓｅ２．２）、ＭＡＰ激酶等４种蛋白表达量上调，而
病程相关蛋白（Ｐａｔｈｏｇｅｎｅｓｉｓ－ｒｅｌａｔｅｄｐｒｏｔｅｉｎ１０）表
达量下调。重金属胁迫下，ＡＭ植物蛋白质组学能
够从蛋白水平上解释 ＡＭ植物抗重金属生理过程，
同时为进一步分子机理奠定基础，因而具有重要意

义，但目前研究还处于起步阶段。相信随着蛋白质

组学技术的发展，这方面将会有突破式的进展。

ＡＭ对植物自身重金属吸收及抗性生理和分子
机制的调控作用，很大程度上是以植物抵御重金属

毒害机制为中心，研究 ＡＭ在这一过程中所扮演的
“角色”，一定程度上可以揭示菌根共生体适应重金

属机制。

４．４　ＡＭ真菌耐受重金属分子机制
ＡＭ真菌在重金属胁迫下会启动一系列的生理

生化过程以减缓重金属毒害。由于ＡＭ真菌分子生
物学研究存在技术瓶颈，故有关其重金属抗性基因

的研究报道不多。目前，已有报道的 ＡＭ真菌重金

属抗性分子机制主要包括抗氧化机制、重金属络合

机制以及重金属“区隔化”机制。

４．４．１　ＡＭ真菌抗氧化分子机制
重金属进入生物体之后往往能够通过催化

Ｈａｂｅｒ－ｗｅｉｓｓ反应产生活性氧基团［１４９－１５０］，进而对

生物体膜系统甚至遗传物质产生毒害［１５１］。超氧化

物歧化酶（ＳＯＤ）是一种能催化超氧化物分解成过氧
化氢和水的酶，对机体活性氧基团水平的调节有重

要作用［１５２］。根据ＳＯＤ所含金属种类的不同可分为
ＣｕＺｎＳＯＤｓ、ＦｅＳＯＤｓ、ＭｎＳＯＤｓ、ＦｅＭｎＳＯＤｓ和 ＮｉＳＯＤｓ
等［１５３］，其中ＣｕＺｎＳＯＤｓ仅在真核生物中出现，多位
于线粒体外层空间和胞浆中［１５４］。目前在 ＡＭ真菌
中已发现并得到初步功能验证的有 Ｇｉｇａｓｐｏｒａ
ｍａｒｇａｒｉｔａ（ＢＥＧ３４）中的 ＧｍａｒＣｕＺｎＳＯＤ基因和
Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ中 的 ＧｉｎｔＳＯＤ１基 因 （可 以 编 码
ＣｕＺｎＳＯＤ）。进一步研究发现重金属胁迫下，二者转
录水平在根内菌丝及丛枝和泡囊结构中最高［１５５－１５６］。

在谷胱甘肽（ＧＳＨ）存在情况下，谷胱甘肽转移酶
（ＧＳＴ）具有过氧化物酶活性，能够催化过氧化氢或过
氧化氢物分解［１５７］，从而减少活性氧基团的产生。近

来已有发现Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ菌丝中存在编码ＧＳＴ的基
因［１５８］。此外，在生物体抗氧化过程中扮演重要角色

的吡哆醇生物合成蛋白（Ｐｙｒｉｄｏｘｉｎｅｂｉｏｓｙｎｔｈｅｓｉｓ
ｐｒｏｔｅｉｎ，ＰＤＸ，在维生素 Ｂ６合成中起重要作用）和谷
氨酸氧化还原酶（Ｇｌｕｔａｒｅｄｏｘｉｎｓ，ＧＲＸ，同时具有氧化
还原酶、过氧化物酶和谷胱甘肽－Ｓ－转移酶特性）基
因ＧｉｎｔＰＤＸ１和ＧｉｎｔＧＲＸ１均已从Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ中分
离出来［１５９－１６０］。

４．４．２　ＡＭ真菌重金属络合机制
重金属离子进入 ＡＭ真菌细胞后，可被金属硫

蛋白（ＭＴ）和谷胱甘肽（ＧＳＨ）等络合，从而降低其
毒性或进一步通过转运蛋白运输到液泡中。ＭＴ是
富含半胱氨酸的多肽，可与重金属络合形成四面体

金 属 硫 复 合 物 （Ｔｅｔｒａｈｅｄｒａｌｌｙ ｃｏｏｒｄｉｎａｔｅｄ
ｍｅｔａｌｔｈｉｏｌａｔｅｃｌｕｓｔｅｒｓ），也被认为能够促进机体自由
基的清除［１６１］。目前在 ＡＭ真菌中已发现 ＧｉｎｔＭＴ１
（从 Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ中分离）［１６２］和 ＧｍａｒＭＴ１（从
Ｇ．ｍａｒｇａｒｉｔａ中分离）［１６３－１６４］两种能编码 ＭＴｓ的基
因，而ＧｍａｒＭＴ１的表达受 ＡＭ真菌营养状况调控，
其在真菌糖分缺乏时表达最高［１６３］。目前 ＭＴｓ功能
机理研究还不深入，如ＭＴｓ对重金属的络合是否具
有特异性，重金属与 ＭＴｓ络合后如何迁移转化等，
尚需进一步研究。ＧＳＨ或谷胱甘肽寡聚体（如植物
络合素）也被认为能够与重金属（如 Ｃｕ、Ｃｄ等）络
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合，形成的复合物通过 ＡＴＰ结合子（ＡＴＰ－ｂｉｎｄｉｎｇ
ｃａｓｓｅｔｔｅ，ＡＢＣ）转运蛋白（属于多药耐药蛋白家族，
Ｍｕｌｔｉｄｒｕｇｒｅｓｉｓｔａｎｃｅｐｒｏｔｅｉｎ，ＭＲＰ）［１６５］运转到液泡
中，而相关基因 ＧｉｎｔＡＢＣ１已从 Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ中分
离 出 来［１６５］。 此 外， 金 属 型 分 子 伴 侣

（Ｍｅｔａｌｌｏｃｈａｐｅｒｏｎｅｓ）可从结合有重金属的内转蛋白
中接收重金属并转移到外转蛋白或接收体蛋白上，

以此起到“金属闸门”的作用，而相关基因只在一些

外生菌根真菌中发现，是否也存在于 ＡＭ真菌中还
有待研究［１６６］。

４．４．３　ＡＭ真菌重金属“区隔化”机制
为消减重金属对机体正常生理过程的不利影

响，生物体往往将重金属富集在一些储藏器 （如液

泡）中，从而降低关键生理功能部位活性重金属浓

度，缓解重金属毒害，即所谓的“区隔化”作用。在

“区隔化”过程中一些重金属转运蛋白往往发挥着

重要作用，这其中包括阳离子扩散蛋白（Ｃａｔｉｏｎ
ｄｉｆｆｕｓｉｏｎｆａｃｉｌｉｔａｔｏｒ，ＣＤＦ）、ＡＢＣ型转运蛋白（ＡＴＰ－
ｂｉｎｄｉｎｇｃａｓｓｅｔｔｅ）、Ｎｒａｍｐｓ蛋白以及 Ｚｎ、Ｆｅ转运蛋白
（Ｚｒｔ－，Ｉｒｔ－ｌｉｋｅｐｒｏｔｅｉｎ，ＺＩＰ）等［１３５］。这些蛋白的

主要功能是作为重金属在细胞浆和细胞器之间的运

输通道［１３５，１６７－１６８］。目前，从 ＡＭ真菌 Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ
中已 发 现 有 ＧｉｎｔＺｎＴ１（属 ＣＤＦ蛋 白 组）［１２８］、
ＧｉｎｔＡＢＣ１［编码 ＡＢＣ型转运蛋白，属多药耐药
Ｍｍｕｌｔｉｄｒｕｇｒｅｓｉｓｔａｎｃｅｐｒｏｔｅｉｎ（ＭＲＰ）蛋白家族］［１６５］

以及类ＺＩＰ基因［１６９］。

目前ＡＭ真菌耐重金属分子机制研究多采用模
式菌种（如Ｇ．ｉｎｔｒａｒａｄｉｃｅｓ），而土著耐性ＡＭ菌种往
往较模式菌种具有更强的耐重金属特性，关于耐性

菌株的耐性机制还鲜有报道，而该方面的研究无论

对于全面阐释 ＡＭ真菌耐重金属机理，还是对于菌
根修复技术的应用都具有重要意义。另外一个需要

关注的问题是重金属耐性菌株的遗传稳定性。由于

ＡＭ真菌是多核细胞，单个细胞具有较高的遗传变
异性，对于具有较高重金属耐性的亲代菌株，其后代

的重金属耐性还是个疑问。培养条件，尤其是重金

属胁迫程度可能会影响后代菌株的重金属耐性［２２］，

而目前的相关研究多止于一个植物生长期的室内模

拟培养，缺乏自然情况下的长期定位试验，因而对

ＡＭ真菌自身重金属耐性遗传稳定性及其在植物适
应重金属胁迫中的长期效应认识不够。要在分子机

制层面阐明重金属耐性基因如何在亲代和后代菌株

之间传递，又受到哪些因素的影响，还需要菌根学家

和遗传学家的密切合作。

５　ＡＭ在农业生产及重金属污染土壤生物
修复中的潜在应用

５．１　ＡＭ在安全农业生产中的潜在应用
由于农药、化肥等广泛使用造成大面积农田轻

度重金属污染，而 ＡＭ往往能够促进植物吸收矿质
养分，同时抑制重金属自植物根系向地上部的转

运［２４，３６］，从而降低植物地上部重金属浓度。这对于

保障农产品（籽粒）安全，降低重金属污染导致的健

康风险具有重要应用价值。Ｚｈａｎｇ等［２７］研究发现接

种ＡＭ真菌能显著降低大米籽粒中无机砷的含量；
李景龙等［１７０］也发现ＡＭ真菌与外源添加Ｆｅ对水稻
地上部砷积累具有显著的抑制作用。在实际应用

中，可以选取适当的 ＡＭ真菌对作物接种以达到维
系农业生产的同时保障农产品品质的目的［１７１］；而

另一方面，对于污染较重的农业用地，也可根据实际

情况，选择适宜的ＡＭ真菌与宿主植物组合，促进土
壤净化过程，或栽培不进入食物链的经济作物，进而

应用菌根真菌强化重金属的植物固定作用，最大限

度降低重金属污染的环境和健康风险。

５．２　ＡＭ在矿区污染土壤生物修复中的潜在应用
ＡＭ在重金属污染土壤中具有广泛的适应

性［６，１０，１２－１４，１７２］，其往往能够改善植物矿质营养，促进

植物生长。另一方面，在不同条件下 ＡＭ可能降
低［２４，３６－３８］或提高［２１，３９－４２］植物地上部重金属浓度，

改变根际土壤重金属形态［２４，１０７－１１１］，因而无论在植

物提取，还是植物稳定方面，菌根都有可能发挥其积

极作用。在植物提取方面，ＡＭ可以提高一些超富
集植物地上部重金属浓度，同时增加其生物

量［３１，１７３］，极大增强植物对重金属的提取能力。即使

某些情况下ＡＭ降低了植物地上部重金属浓度，但
因其往往能够显著增加植物生物量，因而增加了植

物地上部重金属吸收总量［２３－２４，１７４］，从而促进植物

提取重金属。在植物稳定方面，ＡＭ能够增加植物
根系重金属吸收量，而减少了地上部重金属吸收

量［２３，５１］，甚至在添加化学螯合剂 ＥＤＴＡ情况下，ＡＭ
也能够在不改变植物地上部 Ｚｎ吸收量的同时增加
地下部Ｚｎ吸收量［１８］。ＡＭ往往也能够降低根际土
壤重金属可迁移性［１１０］。显然，无论是污染土壤生

物修复还是矿区植被恢复，首要的条件是植物能够

在污染土壤中生长，菌根最重要的价值即在于其能

够帮助植物适应污染环境而存活下来。

此外，值得一提的是，矿区污染土壤往往养分含

量极低，如果能够选取一些固氮植物（如豆科植物）

与其他植物间作，同时引入ＡＭ真菌，这样可以完全
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通过生物学途径解决植物对Ｎ和 Ｐ的需求，从而经
济有效地提高植物修复成功几率。已有研究表明，

重金属污染下ＡＭ真菌（或联合其他土壤动物或微
生物）能够促进豆科植物固氮，并提高其重金属抗

性［１７，１７５－１７６］。铅锌尾矿污染下，ＡＭ真菌能够显著
增强银合欢（Ｌ．ｌｅｕｃｏｃｅｐｈａｌａ）固氮能力，而ＡＭ真菌
与蚯蚓（Ｐｈｅｒｅｔｉｍａｇｕｉｌｌｅｌｍｉ）共同作用下能够减少植
物Ｐｂ和Ｃｕ吸收量，同时降低土壤中 Ｐｂ和 Ｃｕ的可
移动性［１７５］。联合接种 Ｇ．ｍｏｓｓｅａｅ与耐性细菌
（Ｂｒｅｖｉｂａｃｉｌｌｕｓｓｐ．）能够显著增加豆科植物白三叶草
的根瘤数［１７６］。

另一种矿区废弃地生态恢复途径是栽种能源植

物，这样可在土地复垦的同时，产生额外的经济效

益［１７７］。目前国内外关于利用能源作物修复重金属

污染土壤的研究已有一些报道［１７８－１８２］，而 ＡＭ真菌
在能源作物适应重金属胁迫中同样起着重要作

用［３８，１８３］，因而对于利用能源作物修复重金属污染土

壤具有重要意义。当然，由于 ＡＭ对植物吸收累积
重金属的调控作用受到土壤重金属种类及浓度、ＡＭ
真菌种类及耐重金属特性、宿主植物及土壤理化性

质等多种因素的影响，在具体应用中应根据实际情

况及修复目标选择最佳的 ＡＭ真菌与植物组合，从
而最大限度发挥菌根共生体系的积极作用。

目前，菌根修复技术的研究和推广尚处于起步

阶段，以室内模拟研究居多，而田间试验少有报道。

近年来一些田间试验表明，在生态脆弱的矿区 ＡＭ
能够显著促进植物生长，改善土壤营养状况及微生

物多样性，利于土壤及植被生态恢复［１８４－１８６］。也有

发现，在煤矿区土壤中，ＡＭ真菌能够与豆科植物形
成良好共生，这对于利用 ＡＭ真菌及豆科植物修复
煤矿废弃地具有重要意义［１８７］。虽然菌根修复离大

面积推广应用还有较远的路，相关机理及应用层面

还有众多问题亟待解决，但作为极具潜力的生态修

复技术其在未来必有长足的发展。

５．３　重金属污染土壤的ＡＭ菌根修复技术原理
重金属污染土壤往往存在着诸多问题共同制约

着植物生长。这些问题包括：①重金属复合污染严
重，如许多矿区是多种重金属或重金属与有机污染

物复合污染，而且污染程度高，对植物毒性大；②许
多污染地带往往位于山区，土壤贫瘠，有机质含量

低，而且养分不平衡，浇灌不方便，容易受干旱影响；

③污染区土壤原有微生物区系结构受到扰动，有益
微生物丧失，不利于构建适合植物生长的微生物群

落等。因而，在应用菌根技术进行生态恢复时要综

合考虑土壤污染现状及区域自然经济状况，选取合

适的ＡＭ真菌与植物组合，同时可结合一些化学或
生物措施强化修复效果。重金属污染土壤菌根修复

技术原理总结见图２。

图２　重金属污染土壤ＡＭ菌根修复技术原理示意图
Ｆｉｇ．２　ＡＭＦａｓｓｉｓｔｅｄｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎｏｆｈｅａｖｙｍｅｔａｌｃｏｎｔａ

ｍｉｎａｔｅｄｓｏｉｌｓ

应用菌根技术修复重金属污染环境首先要选取

能够适应矿区土壤环境，对矿区主要污染元素具

有较强修复功能的植物；其次，所选 ＡＭ真菌要
能够与所选植物形成良好共生关系且具有较强

重金属耐性。相比商业菌剂，利用土著耐性 ＡＭ
真菌，或同时联合其他耐性土壤微生物强化植物

修复的方法将具有特殊优势［５８，７２］。此外，如何利

用群落生态学和生态系统生态学原理，合理选取

不同植物和不同 ＡＭ真菌菌群在修复污染土壤
的同时最大程度恢复生态系统结构和功能，也是

一个值得考虑的问题。

当然，任何一种修复技术都有自身的特点和最

适应用范围。菌根修复受到植物及ＡＭ真菌自身生
物学特性的限制，并不一定适用于所有矿区土壤的

生物修复。例如，对于某些高磷土壤，ＡＭ的形成将
会受到极大限制，进而影响其发挥作用［３０］。另外，

过高浓度重金属污染土壤将不适宜植物及ＡＭ真菌
生存。因而，菌根修复技术有其自身的适用条件及

范围：菌根修复往往适用于贫瘠土壤，而且在高污染

尾矿区的修复中适宜作为物理化学修复技术的辅助

技术措施。只有客观地认识到这一点，才能真正发

挥菌根修复技术的优势。
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６　结语与展望
作为与陆生植物关系最紧密的土壤微生物之

一，ＡＭ真菌能够通过各种途径帮助宿主植物抵御
逆境胁迫，并在退化生态系统生态恢复方面起着重

要作用［１８８－１８９］。ＡＭ真菌深刻参与植物吸收、累积
及耐受重金属的各个过程，因而在重金属污染土壤

生物修复中也具有重要的潜在应用价值。然而，目

前ＡＭ增强植物重金属耐性机制还需要更为深入系
统的研究，ＡＭ在矿区污染土壤生态恢复中的应用
还少有工程实践。因此，无论是在理论层面系统阐

释ＡＭ植物适应重金属污染的机理，还是在应用层
面实现菌根修复技术的大规模应用，都还有很长的

路要走。当前需要重点关注以下几个问题。

６．１　ＡＭ植物重金属耐性关键影响因素研究
很多试验研究都发现，ＡＭ改善植物磷营养与

增强植物重金属耐性密切相关。众所周知，ＡＭ真
菌与宿主植物之间最基本的共生关系是一种碳－磷
交换：植物为真菌提供碳水化合物，而真菌帮助植物

摄取以磷为主的矿质养分。由此，我们提出一个值

得思考的问题：植物与 ＡＭ真菌之间的碳 －磷交换
效率是否是影响ＡＭ植物适应重金属污染胁迫的关
键因素？进一步思考，在菌根共生体系中，植物和菌

根真菌并非完全对等关系，植物作为宿主（Ｈｏｓｔ）往
往更具有主动性：接受或排斥 ＡＭ真菌的侵染。这
种情况下，ＡＭ真菌对植物磷营养的贡献可能对共
生体系的互惠互利关系起到基础决定作用。据此，

我们推测菌根共生体系磷营养效率（包括吸收、转

运和传输效率）对其重金属耐受性可能具有决定性

影响，因而有可能将 ＡＭ真菌磷营养效率作为修复
污染土壤高效菌株的筛选指标。磷营养高效菌株的

表征指标体系则包括生物学（形态）、生理及功能基

因（遗传）指征，具体哪些指标可作为主要考量参

数，尚需进一步系统研究。当然，以上理论假设还需

要系统的试验验证。同时，ＡＭ真菌自身对重金属
的耐性也是不能忽视的因素。从重金属污染地带分

离得到的耐性菌株是否具有遗传稳定性，还仅是一

种表型可塑性，也是值得探究的问题。不管怎样，揭

示ＡＭ植物适应重金属污染胁迫关键影响因素将会
实质性推动菌根共生体系抗逆生理机制研究的进展

和菌根应用技术的发展。

６．２　ＡＭ增强植物重金属耐性直接作用机理研究
限于研究条件，目前有关 ＡＭ真菌对植物吸收

累积重金属的直接作用机理普遍缺乏深度。以下几

个方面可能是未来的研究热点。

（１）重金属在ＡＭ组织乃至细胞水平微区分布
特征及赋存形态研究

这方面的研究对于阐明重金属在菌根共生界面

的迁移转化具有重要意义，同时可为深入研究 ＡＭ
对重金属的解毒机制奠定基础。随着近年来同步辐

射技术、荧光探针技术及能量散射 Ｘ射线能谱法
（ＥＤＸＳ）等技术的发展，原位无损测定ＡＭ组织及细
胞结构中重金属的分布及形态已成为可能。

（２）ＡＭ真菌重金属耐性分子机制研究
这方面的研究主要包括两部分：一是ＡＭ真菌自

身耐受重金属分子机制；二是重金属在ＡＭ真菌与宿
主植物根系细胞之间转运的分子机制。该方面研究

还处于起步阶段，目前已有相关的重金属转运、络合

蛋白等基因从ＡＭ真菌中分离［１５６］。然而已有研究多

关注模式种的耐性机理研究，缺乏对土著菌株耐性分

子机理研究，同时在ＡＭ真菌重金属耐性分子遗传稳
定性方面研究还鲜有报道。相信随着分子生物学技

术的不断发展，ＡＭ真菌基因组研究工作的日臻完
善，ＡＭ真菌耐重金属分子机制将逐步得以揭示。

（３）ＡＭ对植物重金属吸收及抗性分子和生理
过程调控作用研究

已有研究者［１４０，１４３，１４６－１４７］观察到 ＡＭ诱发植物
对重金属胁迫的生理和分子响应往往与ＡＭ改变植
物体内重金属浓度、改善植物矿质营养状况存在密

切联系，故很难区分 ＡＭ对植物抗逆机制的直接和
间接调控作用。如何厘清ＡＭ对植物吸收累积重金
属的影响、对植物矿质营养的改善，以及增强植物专

性抗逆机制之间的关系，如何验证 ＡＭ对植物自身
重金属响应系统的调控作用，最终实现系统阐释

ＡＭ植物适应重金属胁迫的分子机制，将成为未来
研究的重要突破口。

６．３　重金属污染土壤菌根修复技术应用研究
目前菌根修复技术研究多限于室内模拟条件下

单一重金属污染情况，难以应对自然环境中复杂的

土壤、生物、气候及多种逆境胁迫并存的环境，而且

现有研究多以模式植物和菌种为试验材料，而更具

环境友好性的土著耐性菌种研究较少。因而，未来

的研究需要加强田间试验研究，重视对土著菌种的

分离和应用。同时，也要充分认识到菌根修复技术

的适用条件及范围，将菌根修复技术与物理化学修

复技术有机结合，最大限度发挥菌根的积极作用，在

治理污染的同时恢复污染地带生态系统结构和功

能。相信，随着相关机理及应用研究的不断进展，菌

根修复技术将会有更广阔的的发展前景。
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